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M & T SEA

La Sociedad Entomológica Aragonesa (SEA) edita actualmente seis publicaciones con
carácter periódico o irregular, cada una de las cuales pretende cubrir un determinado espectro
de intereses  y necesidades relacionados con la Entomología en castellano (o, ahora que nos
autoriza el Diccionario de la Lengua, en ‘español’). Zapateri asume el papel clásico de revista
científica de carácter anual tradicional en todo tipo de asociaciones e instituciones científicas.
El Boletín de la SEA, ajeno a fórmulas, usos y protocolos importados, es un eficaz vehículo
de comunicación, difusión  y divulgación de información entomológica de todo tipo y, por lo
que se ve, muy bien valorado por el colectivo hispanohablante, especialmente en sus
volúmenes monográficos y versión electrónica. El Catalogus en la entomofauna aragonesa
constituye nuestra única concesión a lo local, recopilando –a pesar de las dudas que en su día
rodearon al proyecto en el seno de la propia SEA–  un inventario exhaustivo de la diversidad
entomológica de Aragón. Monografías SEA, nuestra cuarta cabecera, consiste en trabajos
monográficos extensos de carácter científicos y ámbito restringido a la península Ibérica.
Monografías Tercer Milenio –o M3M– es un proyecto reciente (2000), a través del cual se
pretenden editar monografías seleccionadas de alcance internacional. Por último, también en
el 2000, se han editado los primeros dos volúmenes de la Revista Ibérica de Aracnología a
cargo del grupo de trabajo GIA, especializado en Arachnida.

Ahora, con este volumen, presentamos la colección M&T SEA y es lícito preguntar: ¿Para qué
una nueva publicación?

El déficit de publicaciones científicas y, especialmente, entomológicas, en nuestro idioma es
preocupante. Resulta extraño que en los albores del tercer milenio, cuando la tecnología está
ofreciendo soluciones ‘para todo’ y se acepta –al menos, en parte– la necesidad de que los
científicos conecten con la sociedad civil, las instituciones y estados hispanohablantes están
jugando un paradójico –e inexplicable– papel de guardianes de la exclusividad de la Ciencia
en idiomas foráneos. Sin duda, actualmente el idioma ‘científico’ más extendido es el inglés.
OK, No problem. Pero: ¿es necesario llevar las cosas tan lejos como satanizar a las revistas
en español? ¿Es que 350 millones de personas deben de renunciar a su legítimo derecho de
expresarse, comunciar y aprender en la propia lengua? ¿Es que la ciencia no es cultura? 

Pero éste no es nuestro único déficit. La ciencia especializada no encuentra caminos para
llegar a la sociedad con facilidad a pesar de que, de nuevo, estos son los tiempos de la
‘comunciación global’. Quizás es que debemos aprender a divulgar, actitud que posiblemente
fue mucho más practicada en el siglo XIX que en el XXI (al menos en sus comienzos). La
‘carrera por la excelencia’ tiene un coste de oportunidad en términos de pérdida neta de
posibilidades de divulgación. De nuevo, por desgracia, nuestros gestores están lejos de ser
sensibles ante este problema. El precio, como ocurre con el propio ‘coste de oportunidad’ de
la mismísima biodiversidad, lo pagarán las próximas generaciones.



Estos conflictos –a los que podemos tildar de clásicos– forman parte del pensamiento y
filosofía editorial de la SEA. De ahí nuestra inquietud por ofrecer, junto a las producciones
científicas especializadas, fundamentales pero básicamente inaccesibles, otras de variopinta
naturaleza que permitan la difusión de información sintética y accesible sobre tópicos
especializados. Desde que asumí las responsabilidades editoriales de la Sociedad, se han
publicado varios centenares de artículos y trabajos de carácter científico, en muchas ocasiones
en otros idiomas, pero al tiempo, se han publicado también varios centenares de trabajos de
síntesis, recopilatorios, divulgativos, de aprendizaje y formación, de debate y, en definitiva,
asequibles para un estudiante, un investigador no especializado en el tema o incluso
aficionados sin formación de alto nivel. La respuesta no se ha hecho esperar, porque realmente
no existen especialistas en ‘Entomología’. Nuestra disciplina es tan vasta que resultaría una
aberración natural semejante capacidad de entendimiento y síntesis.

Esta línea de actuación es la que justifica la decisión de abrir una nueva serie de monografías.
M & T es –o será, cuando sumenos un nuevo guarismo y podamos hablar al menos en un
modesto plural– una serie de trabajos de contenido y temática diversa, abierta a todo tipo de
planteamientos disciplinares y metodológicos, con dos objetivos muy claros recogidos en su
propio  título: M de manuales, es decir, de herramientas y recursos que permitan profundizar
de forma rigurosa, pero razonablemente accesible, en temas, ideas y métodos aplicables en
nuestra disciplina (¡aunque sean propios de otras!). Nunca hemos sido partidarios de fijar
fronteras, sino más bien de transgredirlas. Para eso están en realidad.

La T responde a la inicial de ‘Tesis’, una fuente de información útil y, sin embargo, poco
utilizada, que con demasiada frecuencia queda dispersa y ajena a los circuitos de información.
En un tiempo en que la información biológica de carácter ‘básico’ está aumentando su valor
como elemento necesario en la toma de decisiones de carácter conservacionista, una parte
significativa de este esfuerzo duerme el sueño de los justos y no encuentra salida. Cierto es
que, en ocasiones, tal vez sea preferible; pero sin duda, no lo es siempre, pues un buen número
de trabajos de investigación son lo suficientemente importantes como para que su publicación
no dependa de los impredecibles vaivenes profesionales de sus autores.

El Manual de métodos para medir la Biodiversidad es un buen ejemplo para ilustrar una parte
de nuestros objetivos (los de la ‘M’). Se trata de un obra breve en la que se recopila un
conjunto de herramientas básicas dispersas en múltiples referencias bibliográficas. Una suerte
de ‘Guía Taxonómica de métodos’ que probablemente resultará insuficiente al especialista en
la materia, pero que permitirá una solución rápida y fácil a cuantos se encuentren ante la
necesidad de realizar estimaciones o mediciones de la biodiversidad. La obra, como las ‘guías’
en cuestión, más que soluciones definitivas ofrece una panorámica, un catálogo de
herramientas a ponderar y entre las cuales elegir. He ahí su utilidad y, como transfondo, un
ejemplo de las intenciones de estos manuales.

Como valor añadido, es preciso comentar que no podemos comparar con otras obras similares
en español, pues no existen y, por tanto, modestamente, nos congratula ayudar a reducir
algunos de esos déficits históricos a que antes nos aludíamos.

Como especie biológica, terminamos dejando constancia de nuestra intención de
supervivencia, esto es, de continuidad. En estos momentos, tres trabajos se encuentran en
diferente fase de revisión o en pre-edición e irán viendo la luz en fechas próximas. O eso
esperamos.

Antonio Melic
Director de publicaciones SEA

Sociedad Entomológica Aragonesa
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PRÓLOGO
Cualquier estrategia de protección del medio natural debe asegurar la salvaguardia de la
biodiversidad. El conjunto de los seres vivos que habita un país constituye un patrimonio
insustituible porque cada especie, e incluso cada población, alberga en su genoma la
información de millones de años de adaptaciones evolutivas. Los beneficios actuales que la
función de estas especies nos proporcionan son relativamente desconocidos, así como lo son
las insospechadas potencialidades futuras de esta colosal fuente de información. Ahora
sabemos que poblaciones y especies enteras están desapareciendo debido a la perturbación
ejercida sobre el medio por las actividades humanas y ese es quizás el mayor reto ambiental
al que ha de enfrentarse la humanidad durante los próximos años. Ante el riesgo evidente de
pérdida de diversidad biológica que las actividades humanas están produciendo, el propósito
esencial de las reservas naturales ha de ser la protección de la biodiversidad. Sin embargo,
tanto para decidir donde debemos situar nuestras reservas como para vigilar su estado de
salud, es necesario que poseamos herramientas fiables capaces de medir su variación en el
espacio y en el tiempo. Esta obra describe, sin animo de ser exhaustiva, algunos de los
principales índices utilizados para la medición de diversos atributos relacionados con la
diversidad biológica. El lector interesado que desee profundizar en esta materia puede
consultar los excelentes textos de Magurran (1988), Colwell y Coddington (1994) o Legendre
y Legendre (1998), para bucear allí en la abundante literatura sobre el tema, descifrar la
enmarañada red de índices propuestos, examinar los estudios que comparan su fiabilidad y
elegir, no sin cierta subjetividad en ocasiones, el que considere más apropiado para sus
intereses. Si existen ya trabajos que describen estos índices ¿para qué entonces una nueva
revisión? Qué yo conozca, ésta es la primera obra escrita en español que aborda con afán
didáctico tan intrincado tema y ahí radica la utilidad principal de este manual. Espero y deseo
que, dentro de la colección de textos que ahora se inaugura, puedan aparecer en lo sucesivo
nuevos obras relacionadas con la apasionante problemática de la biodiversidad. 

¿Por qué se ha descrito tanto índice? Aparte de otras consideraciones, la respuesta a esta
cuestión debe relacionarse con la complejidad de lo que se pretende medir, pero también con
el pueril intento de encontrar un patrón de medida de validez universal capaz de ofrecer
estimas comparables de diversidad biológica. La mayoría de los índices que aquí se revisan
han sido propuestos por ecólogos con el propósito de estimar la cantidad de especies existentes
en una localidad a partir de información parcial, comparar biológicamente diferentes
localidades o evaluar el reparto de recursos entre las distintas especies de lo que suele
denominarse una comunidad. Generalmente, estas herramientas metodológicas eran y son
utilizadas para el estudio de conjuntos de organismos similares (taxocenosis) colectados en
una serie de localidades que difieren en alguna característica ambiental. Son índices cuyos
valores sirven para comparar agrupaciones biológicas de distintas localidades o fases
temporales. Además, en el caso de los índices de diversidad y los modelos para explicar la
distribución del número de especies en clases de abundancias, la utilización de estas medidas
se hace dentro de un contexto funcional. Es decir, se supone que la diversidad o el reparto de
los individuos entre las especies es consecuencia, bien de las interacciones ecológicas entre
ellos, bien de las relaciones entre estos y su medio ambiente. De este modo, los procesos
producen patrones y de la observación de estos últimos pueden derivarse los primeros. 
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El término biodiversidad se acuñó a finales de los 80 y significa diversidad o variedad
biológica. La diversidad biológica actual es el resultado de un complejo e irrepetible proceso
evolutivo que trasciende el marco de estudio general de la Ecología. Esa es la diferencia
fundamental entre diversidad y biodiversidad, entre patrones que son consecuencia de la
actuación prioritaria de factores ecológicos y patrones generados por procesos altamente
impredecibles, entre patrones y procesos que actúan y se detectan a una escala espacial local
o regional y aquellos otros que se manifiestan, eminentemente, a una escala geográfica. El
estudio de la diversidad ha proporcionado una serie de herramientas de medida cuya utilidad
en el análisis de la biodiversidad es incuestionable, pero la medición de la biodiversidad es
una tarea que posee una problemática propia y necesita herramientas nuevas capaces de medir
la variación de atributos biológicos a una escala espacial en la cual las interacciones
ecológicas relacionadas con la diversidad tienen poca relevancia. La ciencia de la Biogeografía
tiene mucho que aportar en este campo pero, probablemente, el estudio de la biodiversidad
requiere una aproximación flexible capaz de enlazar y combinar los puntos de vista y los
conocimientos de disciplinas a menudo separadas como la  Sistemática, la Biogeografía y la
Ecología. Se trata, probablemente, de uno de los mayores retos científicos por conseguir.

¿Qué medir? ¿Cómo medir? La empresa es tan descomunal que parece inalcanzable. La
biodiversidad es un concepto impreciso y equívoco para cuyo cálculo no existe unidad de
medida universal ni puede considerarse un único atributo. De modo que no existe un modo
inconfundible de definir el lugar con mayor biodiversidad. Desde los ecosistemas a las
poblaciones y los genes, los niveles de organización de la vida son heterogéneos y están
incluidos unos en otros. Si fuéramos capaces de discriminar los distintos ecosistemas o
comunidades de un territorio (la cuestión no es fácil y los conceptos de ecosistema o
comunidad controvertidos), cada una de estas unidades estaría compuesta por individuos de
una o varias poblaciones pertenecientes a distintas especies, individuos que estarían
conectados entre sí por una serie de relaciones económicas. Ahora bien, una misma especie
puede poseer poblaciones en distintos ecosistemas o comunidades y el mismo rol económico
puede ser ejercido por especies distintas en dos ecosistemas o comunidades considerados
semejantes. Por ello, definir unidades bióticas por encima del nivel de especie y diseñar un
plan de protección de la diversidad biológica basándonos exclusivamente en su presencia
puede ser una aproximación preliminar rápida, pero una estrategia poco fiable.

La mayoría de los biólogos hablamos de especies. Agrupamos los distintos individuos
animales y vegetales que encontramos en la naturaleza en tipos o especies que, generalmente,
comparten unas adaptaciones fisiológicas y ecológicas y, lo que es más importante, unos
mecanismos de reconocimiento sexual que impiden la hibridación entre ellas. Como los
biólogos hemos almacenado la mayoría de nuestra información sobre la variedad de la vida
utilizando uno u otro concepto de especie, parece razonable utilizar las especies como unidad
básica de medida de la biodiversidad. Si así lo hacemos, los problemas para definir, por
ejemplo, una red de reservas que la proteja son extraordinarios. Hemos descrito, tal vez, una
décima parte de las especies que tenemos en el planeta, pero se trata de una suposición ya que
carecemos de estimaciones fiables sobre el total de especies existentes. Tampoco tenemos un
inventario completo de las especies de una localidad cualquiera y, cuando creemos conocer
con precisión relativa las especies de un grupo taxonómico en una región determinada,
desconocemos su distribución geográfica y, por tanto, somos a menudo incapaces de decidir
si la pobreza en especies de una localidad es o no consecuencia de la ausencia de colectas
exhaustivas.

Aún en el supuesto de que conociéramos la distribución de cada una de las especies, el diseño
adecuado de una red de reservas debería basarse en múltiples criterios. Debería considerarse,
no sólo la cantidad de especies, sino su posición relativa en el árbol de la vida (su genealogía),
su rareza, su endemicidad o su interés ecológico. Es preferible proteger un espacio que posee
un número mayor de especies, pero también aquel que contiene más especies raras (raras por
tener poblaciones escasas o por tener una distribución geográfica reducida) o aquel otro que
posee organismos muy diferentes desde el punto de vista genealógico. Realizar esta difícil
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designación requiere utilizar procedimientos que nos permitan maximizar la eficiencia de la
elección, de modo que pueda encontrase el menor número de espacios que permita proteger
la mayor biodiversidad, considerando a la hora de definir ésta el mayor número de criterios
posible. Por si fuera poco, una vez que tuviéramos definida coherentemente esta red de
reservas sería necesario estudiar si la conexión entre ellas permite el intercambio genético de
las diferentes poblaciones, si su forma es la óptima (¿muchas pequeñas reservas o una
grande?) o si existe una cantidad suficiente de espacios protegidos con similar composición
biológica capaz de evitar que se extingan algunas especies si, desgraciadamente, desaparece
la reserva.

La consecuencia de todos estos inconvenientes es que el diseño de cualquier estrategia de
protección de la biodiversidad debe hacerse utilizando la mayor cantidad de información
biológica posible. Es necesario considerar la información procedente de la mayor variedad de
organismos posible, teniendo especial cuidado en incluir a los insectos, el grupo taxonómico
que representa la mayoría de la biodiversidad terrestre, pero es necesario también utilizar
conjuntamente distintos atributos de la diversidad biológica (número de especies, rareza,
endemicidad, diversidad filogenética, especies en peligro de extinción, etc.) 

La aplicación para el estudio de la diversidad de muchos de los índices que en este libro se
describen, se basa en la información biológica previamente colectada en una serie de
localidades. Para el estudio de la biodiversidad se necesita igualmente recopilar  información
biológica, pero esta vez sobre escalas espaciales mucho mayores y sobre una mayor variedad
de grupos taxonómicos. No pueden aplicarse estimadores cuando se carece de información.
De este modo, tal y como viene haciéndose en algunos países, el primer paso ineludible debe
ser recopilar en un banco de datos la información taxonómica y biogeográfica de una serie de
grupos elegidos previamente de acuerdo al conocimiento taxonómico que exista de ellos, su
peso en el árbol de la vida y su capacidad de representar la variedad de formas de vida y
modos de obtención de energía existentes en la naturaleza. La utilización ulterior de la
información así almacenada constituye un campo de investigación vigoroso, inquieto y
vanguardista  que se manifiesta en la aparición de nuevas revistas científicas, la proposición
de nuevas metodologías y la aplicación novedosa de otras preexistentes. Me atrevo a decir que
el principal reto de la ciencia de la biodiversidad no es medir lo que se conoce. No
necesitamos nuevos índices y herramientas para contar los datos biológicos que tenemos. El
reto será predecir lo que desconocemos. Necesitamos apremiantemente alternativas rápidas
y fiables capaces de ofrecernos una descripción aproximada de la distribución geográfica de
la diversidad biológica en ausencia de datos exhaustivos pero, para que los rápidos avances
en esta nueva disciplina puedan ser utilizados, será necesario incrementar el debate social y
el intercambio de comunicación entre gestores, sociedad y científicos. Esa es la oportunidad
que ofrecen obras como esta. 

Jorge M. Lobo
Dpto. Biodiversidad y Biología Evolutiva

Museo Nacional de Ciencias Naturales –CSIC
Madrid (España)
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PRESENTACIÓN

Uno de los problemas ambientales que han suscitado mayor interés mundial en esta década es
la pérdida de biodiversidad como consecuencia de las actividades humanas, ya sea de manera
directa (sobreexplotación) o indirecta (alteración del hábitat). Los medios de comunicación
han impactado de tal manera que tanto el gobierno, la iniciativa privada, como la sociedad en
general consideran prioritario dirigir mayores esfuerzos hacia programas de conservación. La
base para un análisis objetivo de la biodiversidad y su cambio reside en su correcta evaluación
y monitoreo.

La biodiversidad o diversidad biológica se define como “la variabilidad entre los
organismos vivientes de todas las fuentes, incluyendo, entre otros, los organismos terrestres,
marinos y de otros ecosistemas acuáticos, así como los complejos ecológicos de los que
forman parte; esto incluye diversidad dentro de las especies, entre especies y de ecosistemas”
(UNEP, 1992). El término comprende, por tanto, diferentes escalas biológicas: desde la
variabilidad en el contenido genético de los individuos y las poblaciones, el conjunto de
especies que integran grupos funcionales y comunidades completas, hasta el conjunto de
comunidades de un paisaje o región (Solbrig, 1991; Halffter y Ezcurra, 1992; Heywood, 1994;
UNEP, 1992; Harper y Hawksworth, 1994). 

La diversidad biológica representa un tema central de la teoría ecológica y ha sido
objeto de amplio debate (Magurran, 1988). La falta de definición y de parámetros adecuados
para su medición hasta principios de los 70's llevó incluso a declarar la falta de validez del
concepto (Hurlbert, 1971). Actualmente el significado y la importancia de la biodiversidad no
están en duda y se han desarrollado una gran cantidad de parámetros para medirla como un
indicador del estado de los sistemas ecológicos, con aplicabilidad práctica para fines de
conservación, manejo y monitoreo ambiental (Spellerberg, 1991).

El objetivo del presente trabajo es recopilar y ejemplificar los diferentes métodos
propuestos para medir la biodiversidad  al nivel de especies, aunque se incluye también una
descripción general y referencias bibliográficas sobre los métodos de evaluación a escalas
genética y de comunidades.

El número de especies es la medida más frecuentemente utilizada, por varias razones
(Gaston, 1996; Moreno, 2000): Primero, la riqueza de especies refleja distintos aspectos de
la biodiversidad. Segundo, a pesar de que existen muchas aproximaciones para definir el
concepto de especie, su significado es ampliamente entendido (Aguilera y Silva, 1997: Mayr,
1992). Tercero, al menos para ciertos grupos, las especies son fácilmente detectables y
cuantificables. Y cuarto, aunque el conocimiento taxonómico no es completo (especialmente
para grupos como los hongos, insectos y otros invertebrados en zonas tropicales) existen
muchos datos disponibles sobre números de especies.
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Este trabajo está dirigido a estudiantes y profesionales de las carreras de biología,
agronomía y áreas afines, que estén involucrados en estudios de ecología y/o en evaluaciones
ambientales sobre la biodiversidad de los ecosistemas y el impacto de distintos factores sobre
ella. El compendio de los distintos métodos se presenta clasificándolos de acuerdo a su
significado, para que el lector pueda seleccionar, entre toda la variedad de métodos, aquellos
que realmente midan el aspecto biológico que se quiere evaluar. Amplias discusiones sobre
aspectos matemáticos de estos métodos pueden encontrarse en la literatura citada.
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1.  MÉTODOS DE MEDICIÓN
       A ESCALA GENÉTICA
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1. MÉTODOS DE MEDICIÓN A ESCALA GENÉTICA

La diversidad encontrada dentro de las especies es la base fundamental de la biodiversidad a
niveles superiores. La variación genética determina la forma en que una especie interactúa con
su ambiente y con otras especies. Toda la diversidad genética surge en el ámbito molecular y
está íntimamente ligada con las características fisicoquímicas de los ácidos nucleicos. A este
nivel, la biodiversidad surge a partir de mutaciones en el ácido desoxirribonucleico (ADN),
aunque algunas de estas mutaciones son eliminadas por la selección natural o por procesos
estocásticos. La diversidad genética de una especie es producto de su historia evolutiva y no
puede ser reemplazada. Para una visión más amplia de la importancia de la diversidad genética
y las distintas aproximaciones para su evaluación ver Solbrig (1991), Meffe y Carroll (1994),
Hunter y Sulzer (1996), Mallet (1996) y Martínez (1997).

La variación genética puede detectarse a escala molecular estudiando directamente los
cambios en la estructura del ADN, o indirectamente en las proteínas que codifican genes
específicos. Otra aproximación se basa en la variación morfológica de caracteres cuantitativos
y en la separación de esta variación en sus componentes genético y ambiental (Solbrig, 1991).
Para cuantificar la variación genética dentro de las poblaciones, los datos moleculares se
utilizan para determinar el nivel promedio de heterocigosidad (H), la proporción de loci
polimórficos (P) y el total (n) o el promedio (ne) del número de alelos por locus (ver fórmulas
y descripción en Mallet, 1996). Debe enfatizarse que los diferentes métodos para detectar
variación genética proveen distintos tipos de información dependiendo de la unidad de
variación en que se basen (el ADN, las proteínas, la forma de los cromosomas, o la morfología
externa). Esto también determina que cada método tenga ciertas limitaciones y ventajas, y que
los protocolos de muestreo para cada método sean también diferentes (ver revisión en Mallet,
1996 y Martínez, 1997).

Una aproximación molecular es medir el polimorfismo (dos o más tipos) del ADN entre
los individuos de una especie (Solbrig, 1991; Hunter y Sulzer, 1996; Mallet, 1996). Este
polimorfismo puede detectarse mediante una amplia variedad de técnicas que revelan cambios
secuenciales en pequeñas regiones específicas del ADN. Ejemplos de estas técnicas son el
polimorfismo de restricción en la longitud de los fragmentos (RFLP), que se refiere a cambios
en segmentos contiguos específicos del ADN; o el polimorfismo ampliado aleatoriamente
(RAP), que se refiere a segmentos únicos de ADN que se identifican mediante “primers” y
luego se amplían a través de una reacción en cadena de la polimerasa (PCR) para revelar
diferencias entre individuos (Solbrig, 1991; Hunter y Sulzer, 1996).

El uso de secuencias es uno de los métodos más utilizados (Martínez, 1997). A
diferencia de las enzimas de restricción, con las que se hacen muestreos de partes del genoma,
las secuencias analizan todas las unidades básicas de información de un organismo. En ellas,
los caracteres están representados por la posición en la secuencia del gen, mientras que los
estados de caracter son los nucleótidos que se encuentran en esa posición (Martínez, 1997).
La hibridización ADN/ADN es otro método que consiste en unir el ADN de un taxón con el
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ADN de otro taxón. Esta técnica mide la suma de las diferencias que han ocurrido entre los
taxa desde que divergieron de un ancestro común (Martínez, 1997).

Otra aproximación molecular es medir la variación en las proteínas como un reflejo de
la variación del ADN. Se asume que las variantes alélicas de un gen codifican proteínas que
son similares en estructura, pero que difieren en la carga eléctrica que portan (Solbrig, 1991).
La información de proteínas que se obtiene son las isoenzimas (formas de enzimas producidas
por diferentes loci), y las aloenzimas (diferentes alelos de un mismo locus). La técnica consiste
en someter extractos de tejidos a electroforesis en diferentes geles que después se sumergen
en tinciones específicas para cada enzima (Martínez, 1997).

La diversidad genética puede analizarse también a través de aproximaciones
cuantitativas (Solbrig, 1991). Los polimorfismos en características morfológicas cuantitativas
generalmente no proporcionan estimados tan precisos de la variación genética como los datos
moleculares, pero el valor adaptativo de tal variación es más aparente que los datos
moleculares. Los diferentes tipos morfológicos (fenotipos) constituyen la diversidad
morfológica o fenética dentro de una especie. Muchas características morfológicas pueden
influir directamente en la variación de historias de vida de los organismos y pueden, en
algunos casos, relacionarse directamente con su adaptación. La variación morfológica
observada puede separarse en sus componentes ambiental y genético. La variación genética
se estima mediante el estudio de correlaciones entre las características morfológicas de
parientes cercanos (Solbrig, 1991; Hunter y Sulzer, 1996; Mallet, 1996).

Aunque existen alineamientos generales para decidir qué técnica aplicar para cada nivel
taxonómico, la utilidad de cada método está limitada por el genoma del grupo a estudiar.
Debido a que los reactivos y materiales requeridos (como enzimas y nucleótidos) son costosos,
conviene realizar un estudio piloto para evaluar el tipo de resultados que se obtienen del
genoma que se quiere estudiar (Martínez, 1997). Los métodos moleculares son cada vez más
comunes por los adelantos técnicos, como los amplificadores o los secuenciadores
automáticos, así como por el gran número de enzimas de restricción que se han aislado
(Martínez, 1997). Pero considerando que estos métodos tienen aún limitaciones, principalmen-
te con relación a la interpretación de los resultados, se recomienda combinarlos con otro tipo
de evidencia, ya sea morfológica, química, etc.
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2.  MÉTODOS DE MEDICIÓN
      AL NIVEL DE ESPECIES
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2. MÉTODOS DE MEDICIÓN AL NIVEL DE ESPECIES

Los estudios sobre medición de biodiversidad se han centrado en la búsqueda de parámetros
para caracterizarla como una propiedad emergente de las comunidades ecológicas. Sin
embargo, las comunidades no están aisladas en un entorno neutro. En cada unidad geográfica,
en cada paisaje, se encuentra un número variable de comunidades. Por ello, para comprender
los cambios de la biodiversidad con relación a la estructura del paisaje, la separación de los
componentes alfa, beta y gamma (Whittaker, 1972) puede ser de gran utilidad, principalmente
para medir y monitorear los efectos de las actividades humanas (Halffter, 1998). La
diversidad alfa es la riqueza de especies de una comunidad particular a la que consideramos
homogénea, la diversidad beta es el grado de cambio o reemplazo en la composición de
especies entre diferentes comunidades en un paisaje, y la diversidad gamma es la riqueza de
especies del conjunto de comunidades que integran un paisaje, resultante tanto de las
diversidades alfa como de las diversidades beta (Whittaker, 1972). 

Esta forma de analizar la biodiversidad resulta muy conveniente en el contexto actual
ante la acelerada transformación de los ecosistemas naturales, ya que un simple listado de
especies para un región dada no es suficiente. Para monitorear el efecto de los cambios en el
ambiente es necesario contar con información de la diversidad biológica en comunidades
naturales y modificadas (diversidad alfa) y también de la tasa de cambio en la biodiversidad
entre distintas comunidades (diversidad beta), para conocer su contribución al nivel regional
(diversidad gamma) y poder diseñar estrategias de conservación y llevar a cabo acciones
concretas a escala local.

Conviene resaltar la importancia de que la toma de datos se base en un diseño
experimental apropiado (Coddington et al., 1991). Es necesario tener réplicas de cada muestra
para poder acompañar el valor de un índice con el de alguna medida de la dispersión de los
datos (varianza, desviación estándar o coeficiente de variación), o estimar el valor mínimo y
máximo hipotéticos del índice bajo las condiciones del muestreo (Spellerberg, 1991). Un
aspecto crítico del análisis es asegurarse de que las réplicas estén apropiadamente dispersas
(en el espacio o en el tiempo) de acuerdo con la hipótesis que está siendo probada. Esto evita
caer en el error señalado por Hurlbert (1984) como pseudoreplicación, que implica la prueba
del efecto de algún tratamiento con un término de error inapropiado. En los análisis de
diversidad, esto  puede deberse al espacio físico real sobre el cual son tomadas las muestras,
o a que las mediciones son inadecuadamente pequeñas, es decir, son restringidas a un espacio
menor al inferencial implícito en la hipótesis. 

A continuación se describen distintos métodos para medir la diversidad alfa, beta y
gamma de especies sensu Whittaker (1972). Para ejemplificar su uso, se utilizarán datos de
murciélagos de la subfamilia Stenodermatinae (Quiroptera: Phyllostomidae) del municipio de
Jalcomulco, Veracruz, México (entre 19º17' y 19º22' de latitud norte, y 96º43' y 96º49' de
longitud oeste). Los datos corresponden a individuos de esta subfamilia capturados en dos
comunidades vegetales: selva mediana y cultivo de maíz. Los murciélagos se capturaron con
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redes de niebla cada dos meses durante un periodo de dos años. Los datos utilizados en este
texto derivan de un muestreo completo en diferentes comunidades de la zona (Moreno y
Halffter, 2000). La descripción detallada del área de estudio, métodos de captura y la fauna
completa de murciélagos puede encontrarse en Moreno (2000) y Moreno y Halffter (2000 y
2001).
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2.1. MEDICIÓN DE LA DIVERSIDAD ALFA

La gran mayoría de los métodos propuestos para evaluar la diversidad de especies se refieren
a la diversidad dentro de las comunidades (alfa). Para diferenciar los distintos métodos en
función de las variables biológicas que miden, los dividimos en dos grandes grupos (Figura
1): 1) Métodos basados en la cuantificación del número de especies presentes (riqueza
específica); 2) Métodos basados en  la estructura de la comunidad, es decir, la distribución
proporcional del valor de importancia de cada especie (abundancia relativa de los individuos,
su biomasa, cobertura, productividad, etc.). Los métodos basados en la estructura pueden a su
vez clasificarse según se basen en la dominancia o en la equidad de la comunidad.

¿Qué se debe considerar como diversidad alfa, la riqueza específica o la estructura de
la comunidad? En primer lugar, e independientemente de que la selección de alguna(s) de las
medidas de biodiversidad se base en que se cumplan los criterios básicos para el análisis
matemático de los datos, el empleo de un parámetro depende básicamente de la información
que queremos evaluar, es decir, de las características biológicas de la comunidad que
realmente están siendo medidas (Huston, 1994). Si entendemos a la diversidad alfa como el
resultado del proceso evolutivo que se manifiesta en la existencia de diferentes especies dentro
de un hábitat particular, entonces un simple conteo del número de especies de un sitio (índices
de riqueza específica) sería suficiente para describir la diversidad alfa, sin necesidad de una
evaluación del valor de  importancia de cada especie dentro de la comunidad. Esta
enumeración de especies parece una base simple pero sólida para apoyar el concepto teórico
de diversidad alfa. Entonces, ¿por qué se ha insistido tanto en cuantificar el valor de
importancia de cada especie, como componente fundamental de la diversidad? ¿por qué
considerar a una comunidad más equitativa como una comunidad más diversa?

El análisis del valor de importancia de las especies cobra sentido si recordamos que el
objetivo de medir la diversidad biológica es, además de aportar conocimientos a la teoría
ecológica, contar con parámetros que nos permitan tomar decisiones o emitir recomendaciones
en favor de la conservación de taxa o áreas amenazadas, o monitorear el efecto de las
perturbaciones en el ambiente. Medir la abundancia relativa de cada especie permite
identificar aquellas especies que por su escasa representatividad en la comunidad son más
sensibles a las perturbaciones ambientales. Además, identificar un cambio en la diversidad,
ya sea en el número de especies, en la distribución de la abundancia de las especies o en la
dominancia, nos alerta acerca de procesos empobrecedores (Magurran, 1988).

Entonces, para obtener parámetros completos de la diversidad de especies en un hábitat,
es recomendable cuantificar el número de especies y su representatividad. Sin embargo, ¿es
necesario que ambos aspectos sean descritos por un solo índice? La principal ventaja de los
índices es que resumen mucha información en un solo valor y nos permiten hacer comparacio-
nes rápidas y sujetas a comprobación estadística entre la diversidad de distintos hábitats o la
diversidad de un mismo hábitat a través del tiempo. Los valores de índices como el de
Shannon-Wiener para un conjunto de muestras se distribuyen normalmente, por lo que son
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Figura 1. Clasificación de los métodos para medir la diversidad alfa. Los números indican la sección
correspondiente en el texto.

susceptibles de analizarse con pruebas paramétricas robustas como los análisis de varianza
(Magurran, 1988). Sin embargo, aún y cuando un índice sea aplicado cumpliendo los
supuestos del modelo y su variación refleje cambios en la riqueza o estructura de la
comunidad, resulta generalmente difícil de interpretar por sí mismo, y sus cambios sólo
pueden ser explicados regresando a los datos de riqueza específica y abundancia proporcional
de las especies. Por lo tanto, lo más conveniente es presentar valores tanto de la riqueza como
de algún índice de la estructura de la comunidad, de tal forma que ambos parámetros sean
complementarios en la descripción de la diversidad.
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Un método novedoso para separar la contribución de la riqueza específica y la estructura
de la comunidad en la diversidad alfa es el análisis SHE (Buzas y Hayek, 1996; Hayek y
Buzas, 1997). En este análisis se descompone del índice de Shannon (H’, inciso 2.1.2.3) para
obtener la contribución del número de especies (S) y la equidad de la comunidad (E), de forma
que H’ = lnS + lnE.
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D S
NMg = − 1

ln

2.1.1. Medición de la riqueza específica

2.1.1.1. Índices

La riqueza específica (S) es la forma más sencilla de medir la biodiversidad, ya que se
basa únicamente en el número de especies presentes, sin tomar en cuenta el valor de
importancia de las mismas. La forma ideal de medir la riqueza específica es contar con
un inventario completo que nos permita conocer el número total de especies (S)
obtenido por un censo de la comunidad. Esto es posible únicamente para ciertos taxa
bien conocidos y de manera puntual en tiempo y en espacio. La mayoría de las veces
tenemos que recurrir a índices de riqueza específica obtenidos a partir de un muestreo
de la comunidad. A continuación se describen los índices más comunes para medir la
riqueza de especies.

� Riqueza específica (S)

Número total de especies obtenido por un censo de la comunidad. Para las comunida-
des de selva mediana y cultivo de maíz señaladas en el Cuadro 1, la riqueza específica
de murciélagos es 11 y 7 especies,  respectivamente.

� Índice de diversidad de Margalef

donde:
S = número de especies
N = número total de individuos

Transforma el número de especies por muestra a una proporción a la cual las especies
son añadidas por expansión de la muestra. Supone que hay una relación funcional entre
el número de especies y el número total de individuos S=k�N donde k es constante
(Magurran, 1998). Si esto no se mantiene, entonces el índice varía con el tamaño de
muestra de forma desconocida. Usando S–1, en lugar de S, da DMg = 0 cuando hay una
sola especie. 

Para los datos del Cuadro 1:
Selva:

61.1
20.6

10
)493ln(

111 ==−=DMg
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Cuadro 1. Número de individuos de murciélagos de la subfamilia Stenodermatinae
(Chiroptera: Phyllostomidae) registrados en dos comunidades: selva y cultivo de maíz
(colectas personales). ni = número de individuos de la especie i; pi = abundancia
proporcional de la especie i (pi = ni/N).

Especie
Selva Cultivo

ni pi ni pi
Artibeus jamaicensis Leach, 1821  84 0.170 48 0.208
Artibeus intermedius Allen, 1897  35 0.071 56 0.244
Artibeus lituratus (Olfers, 1818)   9 0.018 58 0.252
Dermanura phaeotis Miller, 1902  50 0.101  0 0.000
Dermanura tolteca (Saussure, 1860)   4 0.008  1 0.004
Dermanura watsoni (Thomas, 1901)   8 0.016  0 0.000
Chiroderma salvini Dobson, 1878   5 0.010  3 0.013
Centurio senex Gray, 1842  15 0.030  0 0.000
Platyrrhinus helleri (Peters, 1866)   8 0.016  0 0.000
Sturnira ludovici Anthony, 1924 265 0.538 62 0.270
Sturnira lilium (Geoffroy, 1810)  10 0.020  2 0.009

Número total de individuos (N) 493 230
Numero total de especies (S) 11 7

Cultivo:

10.1
44.5
6

)230ln(
17 ==−=DMg

En el cálculo de este índice, como cualquier otro que utilice logaritmos, es
preciso notar que el resultado depende del tipo de logaritmo que se emplee. Para
las comunidades de selva y del cultivo, los valores del índice cambian a 3.71 y
4.23, respectivamente, si se usan logaritmos base 10 en lugar de los logaritmos
neperianos. Para propósitos de comparación entre comunidades es indispensable
utilizar el mismo tipo de logaritmo.

� Índice de diversidad de Menhinick

N
SD Mn =

Al igual que el índice de Margalef, se basa en la relación entre el número de
especies y el número total de individuos observados, que aumenta al aumentar
el tamaño de la muestra. Para los datos del Cuadro 1,

Selva:

495.0
20.22

11
493
11 ===DMn

Cultivo: DMn = 0.461

� Índice de diversidad alfa (αααα) de Williams

α
+α= NS 1ln
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Se basa en el modelo de la serie logarítmica de distribución de la abundancia de
especies. El valor de α puede determinarse rigurosamente a partir de esta ecuación o
puede leerse del diagrama de Williams (Fig. 1: 1947, citado en Southwood, 1978). El
cálculo de este índice puede hacerse fácilmente mediante los programas BIODIV (Baev
y Penev, 1995) o Biodiversity Professional Beta 1 (McAleece, 1997). Para los datos de
murciélagos el índice alfa tiene una valor de 1.99 en la selva (ver serie logarítmica en
el inciso 2.1.2.1).

Un aspecto importante a considerar es que el número de especies registradas depende
fuertemente del tamaño de la muestra, de modo que si el esfuerzo de muestreo no es el
mismo, la comparación de distintos valores de S no será válida a menos que se utilicen
índices que no dependan del tamaño de la muestra, como el índice de diversidad alfa de
Williams (Magurran, 1988) o se estandarice el tamaño de muestra mediante métodos
como la rarefacción, funciones de acumulación de especies, o por métodos no
paramétricos.

2.1.1.2. Rarefacción

Permite hacer comparaciones de números de especies entre comunidades cuando el
tamaño de las muestras no es igual. Calcula el número esperado de especies  de cada
muestra si todas las muestras fueran reducidas a un tamaño estándar, es decir, si la
muestra fuera considerada de n individuos (n<N), ¿cuántas especies se habrían
registrado?:

( )
�

−
−=

nN
nNNSE i1)(

donde:
E(S) = número esperado de especies
N = número total de individuos en la muestra
Ni = número de individuos de la iésima especie
n = tamaño de la muestra estandarizado

Este método tiene la desventaja de que, al hacer una intrapolación, desaprovecha mucha
información, ya que toma como medida general para todas las muestras el tamaño de
la muestra más pequeña, dejando a un lado los datos extra de muestras con mayor
esfuerzo de muestreo (Ludwig y Reynolds, 1988). El límite máximo de extrapolación
por rarefacción es determinado por el tamaño de la muestra más grande. Un problema
serio de sobrestimación puede ocurrir cuando la muestra proviene de una comunidad
con distribución agregada, por lo cual se recomienda usar muestras grandes y
ampliamente dispersas a través de la comunidad (Baev y Penev, 1995).

Krebs (1989) describe detalladamente este método y analiza las restricciones de su uso
en ecología: 1. Las muestras a ser comparadas deben ser consistentes desde el punto de
vista taxonómico, esto es, que todos los individuos pertenezcan al mismo grupo
taxonómico supra especifico; 2. El diseño de muestreo puede diferir en la intensidad del
muestreo pero no en el método de colecta; 3. Los tipos de hábitat de donde se obtienen
las muestras deben ser similares. La relación en la estimación de especies por
rarefacción y sus relaciones con otros índices de diversidad pueden verse en Brewer y
Williamson (1994).  En el caso de los murciélagos (Cuadro 1) podemos tomar como
indicador del tamaño de muestra al número de individuos capturados. Cuando las
comunidades de selva y del cultivo se estandarizan a un tamaño de muestra = 35
individuos, los números de especies esperados calculados con el programa BIODIV
(Baev y Penev, 1995) son 7.06 y 4.83, respectivamente (Figura 2).
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Figura 2. Rarefacción de la diversidad de murciélagos de la subfamilia Stenodermatinae
en dos comunidades (selva y cultivo). Los datos corresponden a los del Cuadro 1.

Figura 3. Proyección de tres modelos de acumulación de especies (logarítmico, de
dependencia lineal y de Clench) ajustados a los datos de murciélagos de la subfamilia
Stenodermatinae registrados en un cultivo (Cuadro 2).
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2.1.1.3. Funciones de acumulación de especies

Otra herramienta potencialmente útil en el análisis de la riqueza específica de muestras
de diferente tamaño son las funciones de acumulación de especies. Soberón y Llorente
(1993) describen tres modelos básicos que se explican a continuación. Este tipo de
modelos se pueden ajustar en cualquier programa estadístico con procedimiento de
regresión no lineal definida por el usuario, como SigmaStat (Jandel, 1995) o Statistica
(StatSoft, 1998). Para ejemplificar su uso, se analiza el patrón de acumulación de
especies de murciélagos a lo largo de 14 muestras en el cultivo de maíz de Jalcomulco,
(Ver cuadro 2). Los tres modelos se ajustaron mediante el procedimiento de regresión
no lineal del programa SigmaStat (Jandel, 1995). La predicción del número de especies
esperadas en función del número acumulativo de muestras (Figura 3) es bastante
similar para los tres modelos.

� Modelo logarítmico

( )zax
z

SE += 1ln1)(

donde:
a = la ordenada al origen, la intercepción en Y. Representa la tasa de incremento de
la lista al inicio de la colección.
z = 1–exp(–b), siendo b la pendiente de la curva.
x = número acumulativo de muestras.

Conforme la lista de especies aumenta, la probabilidad de añadir una nueva especie a
la lista en cierto intervalo de tiempo disminuye proporcionalmente con el tamaño actual
de la lista, hasta que eventualmente alcanza cero. Es un modelo útil cuando hacemos
un muestreo de áreas relativamente pequeñas, un grupo bien conocido, o ambos, y
eventualmente todas las especies serán registradas (Soberón y Llorente, 1993). Para los
datos de acumulación de especies de murciélagos en el cultivo (Cuadro 2), los
parámetros a y b del modelo tienen valores de 60.99 y 2.228, respectivamente.

� Modelo de dependencia lineal

bxe
b
aSE −−= 1)(

Conforme la lista de especies aumenta, la probabilidad de añadir una especie nueva a
la lista disminuye de forma exponencial. Se utiliza cuando la región donde se hace el
muestreo es grande o los taxa son poco conocidos, de forma que la probabilidad de
encontrar una nueva especie nunca será cero (Soberón y Llorente, 1993). Para los datos
del Cuadro 2, los parámetros a y b de este modelo tienen valores de 4.85 y 0.6945,
respectivamente.
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Cuadro 2. Número de individuos registrados de cada especie de murciélagos de la
subfamilia Stenodermatinae (Chiroptera: Phyllostomidae) durante 14 muestreos en un
cultivo de maíz (datos personales).

Especies
Muestreos

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 Total
A. jamaicensis  6 7 0 0 1  5 3 1  6 2  5  4 7 1 48
A. intermedius 12 0 0 1 2 12 0 0  2 2 14  7 2 2 56
A. lituratus 11 1 0 2 1  5 1 1  0 5 17 13 0 1 58
D. tolteca  0 0 1 0 0  0 0 0  0 0  0  0 0 0  1
C. salvini  0 0 0 0 1  1 0 0  1 0  0  0 0 0  3
S. ludovici  3 0 0 3 2 10 0 2 15 9 11  3 2 2 62
S. lilium  0 1 0 1 0  0 0 0  0 0  0  0 0 0  2
Núm. especies
acumuladas  4 5 6 6 7  7 7 7  7 7  7  7 7 7  7

� Ecuación Clench

bx
axSE
+

=
1

)(

Según este modelo, la probabilidad de encontrar una nueva especie aumentará (hasta
un máximo) conforme más tiempo se pase en el campo, es decir, la probabilidad de
añadir especies nuevas eventualmente disminuye, pero la experiencia en el campo la
aumenta (Soberón y Llorente, 1993). Los valores de a y b son de 8.462 y 1.101,
respectivamente, para los datos del cultivo (Cuadro 2).

Soberón y Llorente (1993) predicen la riqueza  total de un sitio como el valor del
número de especies al cual una curva de acumulación de especies alcanza la asíntota.
Para los modelos de dependencia lineal y de Clench dicha asíntota se calcula como la
relación a/b (en el ejemplo, 10.93 especies para el modelo de dependencia lineal y
11.88 especies para el modelo de Clench). Por esta razón, estos modelos se consideran
como asintóticos, a diferencia del modelo logarítmico que es no-asintótico. Con el
modelo exponencial en ocasiones la asíntota tiene un valor menor que el número de
especies registrado. En cualquiera de estos modelos el orden en el que las muestras son
añadidas al total puede afectar la forma de la curva. Para eliminar esta arbitrariedad se
recomienda aleatorizar el orden de muestreo (Colwell y Coddington, 1994; Moreno y
Halffter, 2000). Este es un procedimiento sencillo en el programa EstimateS (Colwell,
1997).

Estas funciones de acumulación de especies, basadas en un modelo adecuado de los
métodos de colecta, permiten la predicción de la riqueza específica (máxima o para un
esfuerzo de muestreo definido),  tomando en cuenta que una muestra sesgada tanto
temporal como espacialmente no es útil para la extrapolación, por lo que dicha
extrapolación sólo será válida para las condiciones temporales y espaciales de la
muestra. Otra aplicación de estas funciones es en la planeación del trabajo de campo,
porque permiten conocer el esfuerzo de captura requerido para añadir un determinado
número o porcentaje de especies a la muestra (Soberón y Llorente, 1993; Moreno y
Halffter, 2000).
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2.1.1.4. Métodos no paramétricos

Son un conjunto de estimadores no-paramétricos en el sentido estadístico, ya que no
asumen el tipo de distribución del conjunto de datos y no los ajustan a un modelo
determinado (Smith y van Belle, 1984; Colwell y Coddington, 1994; Palmer, 1990) .
Requieren solamente datos de presencia-ausencia. 

� Chao 2

M
LSChao

2

2

2 +=

donde:
L = número de especies que ocurren solamente en una muestra (especies “únicas”)
M = número de especies que ocurren en exactamente dos muestras

Para este estimador es posible calcular también un estimador de la varianza (Chao,
1984; Chao y Lee, 1992; Lee y Chao, 1994; Smith y van Belle, 1984). Colwell y
Coddington (1994) encontraron que el valor de Chao 2 provee el estimador menos
sesgado para muestras pequeñas. En el caso de los murciélagos del cultivo (Cuadro 2),
una especie está presente en sólo una muestra (D. tolteca) y otra  está presente en dos
muestras (S. lilium), por lo que el valor del índice es:

5.75.07
2
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)1(2
17

2

2 =+=+=+=Chao

� Jacknife de primer orden

m
mLSJack 11 −+=

donde:
m = número de muestras

Se basa en el número de especies que ocurren solamente en una muestra (L). Es una
técnica para reducir el sesgo de los valores estimados, en este caso para reducir la
subestimación del verdadero número de especies en una comunidad con base en el
número representado en una muestra reduciendo el sesgo del orden 1/m (Palmer, 1990;
Krebs, 1989). Es posible calcular la varianza de este estimador (Colwell y Coddington,
1994). Para la muestra de diversidad de plantas analizada por Palmer (1990) el valor
Jacknife de primer orden fue el estimador más preciso y menos sesgado de ocho
métodos de extrapolación evaluados. 

Para los datos del Cuadro 2, L = 1 (únicamente D. tolteca está presente en sólo una
muestra) y m = 14, por lo que:
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� Jacknife de segundo orden
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Se basa en el número de especies que ocurren solamente en una muestra así como en
el número de especies que ocurren en exactamente dos muestras (Palmer, 1990; Krebs,
1989). 

Para los datos del cultivo (Cuadro 2):

� Bootstrap

( )� −+= npjSBootstrap 1

Este estimador de la riqueza de especies se basa en pj, la proporción de unidades de
muestreo que contienen a cada especie j (Palmer, 1990; Krebs, 1989). Al parecer, es
menos preciso que los anteriores (Palmer, 1990; Colwell y Coddington, 1994). Para los
datos del Cuadro 2:
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2.1.2. Medición de la estructura

2.1.2.1. Modelos paramétricos

Los primeros intentos por describir la estructura de las comunidades en términos de la
abundancia proporcional de cada especie fueron los modelos matemáticos que describen
la relación gráfica entre el valor de importancia de las especies (generalmente en una
escala logarítmica) en función de un arreglo secuencial por intervalos de las especies
de la más a la menos importante (Magurran, 1988; Krebs, 1989). El ajuste de los datos
empíricos a la distribución subyacente a cada modelo puede medirse mediante pruebas
de bondad de ajuste como la de x² o la prueba de G (Magurran, 1988). Los distintos
modelos difieren en cuanto a las interpretaciones biológicas y estadísticas que asumen
de los datos (Cuadro 3).

� La serie geométrica

De acuerdo a este modelo, la especie dominante se apropia de una proporción k de
algún recurso limitante por derecho de prioridad, la segunda especie más dominante se
apropia de la misma proporción k del resto del recurso, y así sucesivamente hasta que
todas las especies se hayan acomodado. Como la proporción de la abundancia de cada
especie con la de su predecesor es constante a través de la lista secuencial de las
especies, la serie aparece como una línea recta si se representa gráficamente el
logaritmo de la abundancia en relación al arreglo por intervalos de las especies (Pielou,
1975; Magurran, 1988). Los datos de campo han indicado que este patrón se puede
observar básicamente en estadios tempranos de sucesión o en ambientes pobres en
cuanto a número de especies (Magurran, 1988; Krebs, 1989). 

Para entender el procedimiento matemático de la serie geométrica, ordenamos a las
especies de murciélagos registradas en la selva (Cuadro 1) de la más a la menos
abundante (Cuadro 4). A continuación, es necesario estimar la constante k a partir de
iteraciones de la siguiente ecuación:
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Cuadro 3. Interpretaciones biológicas y estadísticas de los cuatro modelos paramétricos
más comunes de abundancia de especies (Modificado de Gotelli y Graves, 1996).

Modelo Interpretación biológica Interpretación estadística

Serie 
geométrica

Cada especie llega a
intervalos de tiempo
regulares y toma una
fracción constante de los
recursos restantes.

Muestreo de efectos estocásticos.
Las abundancias de las especies
son ordenadas en secuencia y
cada una es una fracción al azar
de la especie previa. 

Serie 
logarítmica

Igual que en la serie
geométrica. Además,
caracteriza muestras de
comunidades pequeñas, 
bajo estrés o pioneras.

Muestreo de efectos estocásticos,
muestras pequeñas de una
comunidad log-normal, o una
comunidad con interacciones
débiles, con tasas de nacimiento y
muerte independientes y una alta
tasa de inmigración.

Distribución 
log-normal

Subdivisión jerárquica del
nicho en la cual la
probabilidad de dividirlo es
independiente de la longitud
del segmento, o una
comunidad especializada en
diferentes elementos del
hábitat que se subdividen
jerárquicamente. Caracteriza
comunidades grandes o
estables en equilibrio.

Las poblaciones de las especies
crecen exponencialmente y
responden independientemente a
diferentes factores, o un conjunto
de poblaciones que están en
equilibrio en parches pequeños.

Vara 
quebrada

Un eje de recursos
unidimensional se rompe
simultáneamente, al azar o 
de forma secuencial y
proporcional a la longitud del
segmento.

Los individuos se asignan al azar
a las especies.

Donde Nmin es el número de individuos de la especie menos abundante. Para los datos
del Cuadro 3, Nmin = 4, N = 493 y S = 7, por lo que Nmin/N = 4 / 493 = 0.0081. La
resolución de la ecuación requiere probar valores de k. Por ejemplo, tratemos con k =
0.30:

con k=0.31 el resultado de la ecuación es 0.0077, por lo que la ecuación se resuelve
entre estos dos valores. Puede continuarse probando hasta tener un valor de k = 0.306
que da por resultado 0.0081.

Con este valor de k, estimamos el valor de Ck:

Ck = [1–(1–k)s]-1 = [1–(1–0.306)11]-1 = 1.01832
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Cuadro 4. Número de individuos observados de murciélagos de la subfamilia
Stenodermatinae (Chiroptera: Phyllostomidae) en la selva (datos personales), y número
de individuos esperados de acuerdo al modelo de la serie geométrica. 

Especie Número de individuos
observados

Número de individuos
esperados 

S. ludovici 265 153.62
A. jamaicensis 84 106.61
D. phaeotis 50 73.99
A. intermedius 35 51.35
C. senex 15 35.64
S. lilium 10 24.73
A. lituratus 9 17.16
P. helleri 8 11.91
D. watsoni 8 8.27
C. salvini 5 5.74
D. tolteca 4 3.98

Número total de individuos (N)          493

Número de especies (S) 11

Posteriormente se calcula el número de individuos esperados para cada una de las once
especies. Así, para S. ludovici: n(e) = N Ck k (1-k)i-1 = 493 x 1.01832 x 0.306 x
(0.6949)0 = 153.62. Igualmente se procede con todas las especies para encontrar los
valores de la tercera columna del Cuadro 4. Se puede ver si el ajuste del modelo de la
serie geométrica a los datos es significativo utilizando una prueba de x2 entre los datos
observados y los esperados.

� La serie logarítmica

Este modelo predice un número pequeño de especies abundantes y una gran proporción
de especies raras por lo que, al igual que la serie geométrica, es aplicable cuando uno
o unos pocos factores dominan la ecología de la comunidad, como en las etapas
iniciales de la sucesión (Magurran, 1988; Pielou, 1975; Krebs, 1989). A partir de esta
serie de distribución se calcula el índice de diversidad α de Williams para medir la
riqueza específica (inciso 2.1.1.1).

Para el ajuste de este modelo, las especies se agrupan en clases, en función de sus
abundancias. Para ejemplificarlo, utilizaremos el Log2 (octavas) agregándole 0.5 al
límite superior de cada clase para evitar confusión en la asignación de las abundancias
observadas en cada clase (Magurran, 1988). Considerando los datos de murciélagos en
la selva, construimos el Cuadro 5.

La serie logarítmica se ajusta mediante dos parámetros: x y α. x se obtiene probando
distintos valores en la siguiente ecuación:

[ ])1ln(1 x
x

x
N
S −−−=

donde 
S= número total de especies y 
N = número total de individuos. 
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Cuadro 5. Número de especies de murciélagos de la subfamilia Stenodermatinae
(Chiroptera: Phyllostomidae) en la selva, observadas en clases de abundancia. 

Clase Número de máximo 
de individuos

Número de especies
observadas 

1 2.5 0
2 4.5 1
3 8.5 3
4 16.5 3
5 32.5 0
6 64.5 2
7 128.5 1
8 256.5 0
9 512.5 1

Número total de individuos 493

Número total de especies 11

En nuestro ejemplo S/N = 11 / 493 = 0.0223. 
Tratamos con distintos valores de x:

x = 0.9960 [(1-0.996)/0.996] [-ln(1-0.996)] = 0.0222
x = 0.9958 = 0.0231
x = 0.99598 = 0.0223

Con el valor de x calculamos el valor de α:

9899.1
99598.0
98186.1

99598.0
)99598.01(493)1( ==−=−=α

x
xN

Teniendo los parámetros α y x, calculamos los números de especies esperadas para cada
clase de abundancia como αx, αx2/2, αx3/3, ... αxn/n. Donde αx es el número de especies
esperadas con un individuo, αx2/2 es el número de especies esperadas con dos
individuos, y así sucesivamente, como se ilustra en el Cuadro 6 para las primeras tres
clases.

Finalmente, se compara el número de especies esperadas con el número de especies
observadas en cada clase de abundancia, con alguna prueba de bondad de ajuste.

� La distribución log normal

Surgió del teorema del límite central, que fue adaptado por Preston (1948, citado por
Magurran, 1988) para el caso de distribuciones log normales de abundancia de especies.
De acuerdo a este modelo, cuando un gran número de factores determinan el número
de individuos por especie (estandarizado por una transformación log), la variación al
azar de estos factores (los procesos que regulan la ecología de la comunidad) dará por
resultado la distribución normal del número de individuos por especie (Magurran, 1988;
Krebs, 1989). 

Para calcular los valores esperados de esta distribución hay que obtener los logaritmos
de las abundancias de las especies (x=logni) y obtener la media y la varianza de estos
logaritmos. Media: � = �x/S ; Varianza: σ2 = �(x-�)2/S. En el caso de los murciélagos
de la selva, ��=1.257 y σ2 = 0.294.
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Cuadro 6. Número de especies de murciélagos esperadas para las tres primeras clases
de abundancia de acuerdo a la serie logarítmica, en función de los datos de la selva
(Cuadro 1).

Clase Número de
individuos Fórmula Número de especies

esperadas 
Número de especies
esperadas por clase

1 1 αx 1.98 2.97

2 αx2/2 0.99

2 3 αx3/3 0.66 1.15

4 αx4/4 0.49

3 5 αx5/5 0.39 1.23

6 αx6/6 0.32

7 αx7/7 0.28

8 αx8/8 0.24

El siguiente paso es calcular γ = σ2 / (�- x0),
donde x0 es la línea de velo o el punto de ruptura de la curva gaussiana debido a que la
información es incompleta para las especies raras. Esta línea de velo cae en el log 0.5,
siendo éste el límite de clase inferior de la clase que contiene a aquellas especies para
las cuales un solo individuo fue observado.  x0 = -0.30103, por lo que γ= 0.294 /
(1.257+0.30103) = 0.294 /1.55803 = 0.189

Obtenemos el valor del parámetro θ consultando la tabla de Cohen (Magurran, 1988).
En este caso, θ = 0.01792.

Estimamos  µx y Vx (media y varianza) de x usando las siguientes ecuaciones:

 µx = � – θ( � – x0) = 1.257 – 0.01792(1.257 + 0.30103) = 
= 1.257 – 0.028 = 1.229

Vx = σ2 + θ (� – x0) 2 = 0.294 + 0.01792(1.257 + 0.30103) = 
= 0.294 + 0.044 = 0.338

Obtenemos la variable normal estandarizada, 

x

x

V
XZ µ−

= 0
0

Este valor del parámetro Z0 se consulta en tablas estadísticas de Z para conocer la
proporción de la curva normal que se encuentra por debajo de este valor de Z. En
nuestro ejemplo a Z� 2.63 le corresponde un valor de P = 0.0043. Este valor se utiliza
para obtener el número total de especies en la comunidad (S*), a partir de la ecuación
S* = S/(1�P). En el caso de los murciélagos, S* = 11/(1�0.0043) = 11.05.

Una vez calculados estos valores, es posible estimar el número de especies esperadas
para cada clase de abundancia. Para ello, obtenemos los estimados señalados en el
siguiente Cuadro (nº 7).

Finalmente, los valores de especies esperadas se comparan con los valores las especies
observadas en cada clase de abundancia mediante alguna prueba de bondad de ajuste.
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Cuadro 7. Estimaciones para obtener las especies esperadas por clase de
abundancia (para las tres primeras clases) de acuerdo a la distribución normal. Los
datos corresponden a los murciélagos capturados en la selva (Cuadro 1). El límite
superior estandarizado se obtiene como (LogL - µx)/�Vx. Este valor estandarizado se
utiliza para encontrar la proporción de la curva normal (P) que se encuentra por
debajo de este valor (Tablas estadísticas de Z). La suma de las especies esperadas
en cada clase se calcula multiplicando el valor de P encontrado en tablas por el valor
de S*. El número de especies esperadas para cada clase se obtiene restando los
valores sucesivos de la suma de especies.

Clase Límite 
superior

Log del límite
(LogL)

Límite 
estandarizado

 ���� especies 
esperadas

Número de 
especies 
esperadas

Bajo la línea de velo 0.5 -0.301 -2.63 0.05 0.05

1 2.5 0.398 -1.43 0.84 0.79

2 4.5 0.653 -0.99 1.78 0.94

3 8.5 0.929 -0.52 3.33 1.55

� El modelo de la vara quebrada

Fue propuesto por MacArthur (1957, citado por Magurran, 1988) y asume que los
límites de los nichos ecológicos de las especies se establecen al azar, lo que al ilustrarse
en una gráfica puede entenderse como una vara  (el espacio del nicho dentro de una
comunidad) quebrada al azar y simultáneamente en “S” piezas. Este modelo refleja un
estado mucho más equitativo que los sugeridos por los modelos anteriores. Biológica-
mente, este modelo corresponde a una comunidad en la cual todas las especies
colonizan simultáneamente y dividen un recurso único al azar (Pielou, 1975).

Al igual que en los casos de la serie logarítmica y de la log-normal, debemos ordenar
a las especies en clases de abundancia (Cuadro 5). Posteriormente, calculamos el
número de especies que se espera tengan un individuo, dos individuos, etc., mediante
la siguiente fórmula:
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Donde S(n) es el número de especies en la clase de abundancia con n individuos. Por
ejemplo, el número de especies esperadas con un individuo para los murciélagos de la
selva (Cuadro 3) es:

Siguiendo el mismo procedimiento que con la serie logarítmica, obtenemos los valores
de especies esperadas por clase de abundancia (0.434 para la clase 1, 0.418 para la clase
2, 0.792 para la clase 3, etc.) y comparamos estos valores con los datos observados
mediante una prueba de bondad de ajuste.
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2.1.2.2. Modelos no paramétricos

� Chao 1

b
aSChao
2

1
2
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Es un estimador del número de especies en una comunidad basado en el número de
especies raras en la muestra (Chao, 1984; Chao y Lee, 1992; Smith y van Belle, 1984).
S es el número de especies en una muestra, a es el número de especies que están
representadas solamente por un único individuo en esa muestra (número de “single-
tons”) y b es el número de especies representadas por exactamente dos individuos en
la muestra (número de “doubletons”, Colwell, 1997; Colwell y Coddington, 1994). Para
el caso de los murciélagos en el cultivo (Cuadro 2), una especie tiene un solo individuo
(D. tolteca) y otra tiene dos individuos (S. lilium), de modo que el valor es:

5.7
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� El estadístico Q

Se basa en la distribución de la abundancia de las especies pero en realidad no implica
que los datos se ajusten a un modelo. En un sistema de coordenadas se representa en el
eje “x” la abundancia de las especies en escala logarítmica y en el eje “y” el número
acumulado de especies. El primer cuarto es la abundancia de especies en el punto en el
que el número acumulado alcanza el 25% del total y el último cuarto es el punto en el
que se encuentra el 75% del número acumulativo. Así, el estadístico Q es una medida
de la pendiente de la curva de abundancia acumulativa de las especies entre el primer
y el último cuarto, por lo que provee un índice de la diversidad de la comunidad sin
considerar ni las especies muy abundantes ni las muy raras (Magurran, 1988).
Calculado con el programa BIODIV (Baev y Penev, 1995), los valores del estadístico
Q son de 2.13 para la selva y 1.16 para el cultivo.
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2.1.2.3. Índices de abundancia proporcional

Peet (1974) clasificó estos índices de abundancia en índices de equidad, aquellos que
toman en cuenta el valor de importancia de cada especie, e índices de heterogeneidad,
aquellos que además del valor de importancia de cada especie consideran también el
número total de especies en la comunidad. Sin embargo, cualquiera de estos índices
enfatiza ya sea el grado de dominancia o la equidad de la comunidad, por lo que para
fines prácticos resulta mejor clasificarlos en índices de dominancia e índices de
equidad.

2.1.2.3.1 Índices de dominancia

Los índices basados en la dominancia son parámetros inversos al concepto de
uniformidad o equidad de la comunidad. Toman en cuenta la representatividad de las
especies con mayor valor de importancia sin evaluar la contribución del resto de las
especies.

� Índice de Simpson

λ = �pi ²

donde:
pi = abundancia proporcional de la especie i, es decir, el número de individuos de la
especie i dividido entre el número total de individuos de la muestra.

Manifiesta la probabilidad de que dos individuos tomados al azar de una muestra sean
de la misma especie. Está fuertemente influido por la importancia de las especies más
dominantes (Magurran, 1988; Peet, 1974). Como su valor es inverso a la equidad, la
diversidad puede calcularse como 1 – λ (Lande, 1996). Para los datos de nuestro
ejemplo (Cuadro 1), el índice de Simpson para la selva es:

λ = 0.172 + 0.072 + 0.022 + 0.102 + 0.012 + 0.022 + 0.012 + 0.032 + 
+ 0.022 + 0.542 + 0.022 = 0.34

� Serie de números de Hill

NA = �(pi ) 1/(1-A)

Es una serie de números que permiten calcular el número efectivo de especies en una
muestra, es decir, una medida del número de especies cuando cada especie es ponderada
por su abundancia relativa (Hill, 1973; Magurran, 1988). De toda la serie, los más
importantes son:

N0 = número total de especies (S)
N1 = número de especies abundantes = e H’

N2 = número de especies muy abundantes = 1/λ

Se dan en unidades de número de especies, aunque el valor de N1 y N2 puede ser difícil
de interpretar. Conforme aumenta el número de especies se da menos peso a las
especies raras y se obtienen valores más bajos para N1 y N2 (Hill, 1973).
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De acuerdo a los datos del Cuadro 1, los valores de la serie de Hill para la selva son:
 

N0 = S = 11
N1 = e H’ = e1.53(ver índice de Shannon en el inciso 2.1.2.3.2.) = 4.62
N2 = 1/λ = 1/0.34 (ver índice de Simpson arriba) = 2.94

� Índice D de McIntosh

NN
UND

−
−=

donde 
U = ��ni² (i=1,2,3...,S). 

Es un índice de dominancia que resulta independiente de N (Magurran, 1988; Baev y
Penev, 1995). Para los datos de murciélagos de la selva (Cuadro 1) el valor del índice
es:

U = + + + + + + + + + + =

= =

84 35 9 50 4 8 5 15 8 265 10

81581 28562

2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2

.

44.0
80.470
38.207

493493
62.285493 ==

−
−=D

� Índice de Berger-Parker

N
Nd max=

donde Nmax es el número de individuos en la especie más abundante.  Un incremento en
el valor de este índice se interpreta como un aumento en la equidad y una disminución
de la dominancia (Magurran, 1988). 

Para los datos de la selva (Cuadro 1), el índice tiene un valor de

54.0
493
265 ==d
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2.1.2.3.2. Índices de equidad

Algunos de los índices mas reconocidos sobre diversidad se basan principalmente en
el concepto de equidad, por lo que se describen en esta sección. Al respecto se pueden
encontrar discusiones profundas en Peet (1975), Camargo (1995), Smith y Wilson
(1996) y Hill (1997).

� Índice de Shannon-Wiener

H’ = – �pi ln pi

Expresa la uniformidad de los valores de importancia a través de todas las especies de
la muestra. Mide el grado promedio de incertidumbre en predecir a que especie
pertenecerá un individuo escogido al azar de una colección (Magurran, 1988; Peet,
1974; Baev y Penev, 1995). Asume que los individuos son seleccionados al azar y que
todas las especies están representadas en la muestra. Adquiere valores entre cero,
cuando hay una sola especie, y el logaritmo de S, cuando todas las especies están
representadas por el mismo número de individuos (Magurran, 1988). 

En nuestro ejemplo (Cuadro 1), el índice de Shannon para la selva es:

H’ = – [(0.17ln0.17) + (0.07ln0.07) + (0.02ln0.02) + (0.10ln0.10) +
(0.01ln0.01) + (0.02ln0.02) + (0.01ln0.01) + 0.03ln0.03) + (0.02ln0.02)
+ (0.54ln0.54) + (0.02ln0.02)]  =  – [(–0.30) + (–0.19) + (–0.07) +
(–0.23)  + (–0.04) + (–0.07) + (–0.05) + (–0.11) + (–0.07) + (–0.33) +
(–0.08)] = 1.53 

Siguiendo este mismo procedimiento el valor del índice para el cultivo es de 1.49. Si
utilizamos logaritmos base 10, los valores cambian a 0.666 para la selva y 0.649 para
el cultivo.

Para probar la hipótesis nula de que las diversidades provenientes de las dos muestras
(selva y cultivo, medidas con el índice de Shannon) son iguales, seguimos el
procedimiento propuesto por Hutcheson en 1970 (citado por Zar, 1996):

a. Para cada muestra se calcula el índice de diversidad ponderado (Hp) en función
de la frecuencia de cada especie:

N
fifiNNHp )log()log( Σ−=

donde
fi = frecuencia (número de individuos) registrada para la especie i

Para el caso de la selva, 

6657.0
493

)37.9991327(
1 =−=Hp

Para el cultivo, Hp2 = 2.3617.

b. Para cada muestra calculamos la varianza del índice de diversidad ponderado:

[ ]
2

22 )log(log
var

N
Nffff iiii Σ−Σ

=
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Para el caso de la selva, 

000514.0
243049

)4936.998745(81.2150var1 =−=

Siguiendo este mismo procedimiento, el valor de la varianza para el cultivo es
var2 = 0.00023.

c. Se calcula la diferencia de las varianzas de ambas muestras:

2728.0000744.0varvar 21var ==+=D

d. Se obtiene el valor de t

207.62
2728.0

696.1
var

21 −=−=
−

=
D

HpHpt

e. Calculamos los grados de libertad asociados con el valor de t:

)var()var(
)var(var

..
2

2
21

2
1

2
21

NN
lg

+
+

=

En el ejemplo,  g.l.= 723.

f. Buscamos en tablas estadísticas el valor de la distribución de t para los grados de
libertad calculados: t0.05(2)723 = 1.96. Como el valor de t obtenido (62.207) es
mayor que el valor de t en tablas, rechazamos la hipótesis nula y concluimos que
la diversidad de murciélagos en la selva no es igual que la diversidad de
murciélagos en el cultivo.

� Equidad de Pielou

max'
''

H
HJ =

donde H’max = ln (S).  

Mide la proporción de la diversidad observada con relación a la máxima diversidad
esperada. Su valor va de 0 a 0.1, de forma que 0.1 corresponde a situaciones donde
todas las especies son igualmente abundantes (Magurran, 1988).

Para los datos de la selva este índice tiene valor de 

64.0
40.2
53.1

)11ln(
53.1' ===J
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[ ]( ) [ ]( )
HB

N
N

N S N S
s r rmax ln !

/ ! / !
=

+
−

1

1

� Índice de Brillouin

N
NN

HB i�−
=

!ln!ln

Es útil cuando toda la población ha sido censada o cuando la aleatoriedad de la muestra
no puede garantizarse (por ejemplo cuando las especies son atraídas diferencialmente
al objeto de captura). Su valor es menor al del índice de Shannon-Wiener porque no hay
incertidumbre: describe una colección conocida (Magurran, 1988). En el ejemplo de
murciélagos (Cuadro 1), el valor de este índice para la selva es de 1.49.

� Equidad de Brillouin

maxHB
HBE =

donde

con [N/S] siendo la integral de N/S y r = N-S[N/S]. Para los datos del (Cuadro 1), los
valores de este índice calculados con el programa BIODIV (Baev y Penev, 1995) son
de 0.637 para la selva y 0.767 para el cultivo.

� Índice de equidad de Bulla

S
SOE

11
1

−
−=

donde O = 1-½��pi-1/S� es el solapamiento entre la distribución observada y una
distribución teórica con equidad perfecta y el mismo número de especies que la
distribución observada. Este índice ha sido duramente criticado por su ambigüedad
(Molinari, 1996).

Muchos otros índices de equidad puedes calcularse a partir de los ya mencionados,
como los que se describen a continuación.

� Índice de equidad de Hill

1
2'

N
NE =

donde N1 y N2 (ver índices de dominancia en el inciso 2.1.2.3.1) son los números de
la serie de Hill (Hill, 1973). Sin embargo, este índice puede causar malentendidos en
algunos casos particulares: alcanza valores altos cuando la equidad es alta (dos o mas
especies co-dominan la comunidad) o bien cuando una especie incipientemente domina
a la comunidad (Baev y Penev, 1995).

Para los valores de la selva (ver inciso 2.1.2.3.1): 
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64.0
62.4
94.2' ==E

� Índice de equidad de Alatalo

11
12

−
−=

N
NF

Este índice no es recomendable porque al utilizarse en comparaciones tiende a
sobrevalorar marcadamente la equidad y tiene una relación no lineal con ésta (Molinari,
1989, 1996). Tomando los valores de Hill para la selva (ver inciso 2.1.2.3.1):

54.0
62.3
94.1

162.4
194.2 ==

−
−=F

� Índice de equidad de Molinari

G = [(arcoseno F) / 9 ]F , cuando F >  ½
y                           G = F3, cuando F <  ½

G es una variante calibrada del índice F de Alatalo. Calculado con el programa BIODIV
(Baev y Penev, 1995) para los datos de la selva este índice tiene un valor de 0.162.
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2.2. MEDICIÓN DE LA DIVERSIDAD BETA

La diversidad beta o diversidad entre hábitats es el grado de reemplazamiento de
especies o cambio biótico a través de gradientes ambientales (Whittaker, 1972). A
diferencia de las diversidades alfa y gamma que pueden ser medidas fácilmente en
función del número de especies, la medición de la diversidad beta es de una dimensión
diferente porque está basada en proporciones o diferencias (Magurran, 1988). Estas
proporciones pueden evaluarse con base en índices o coeficientes de similitud, de
disimilitud o de distancia entre las muestras a partir de datos cualitativos (presencia-
ausencia de especies) o cuantitativos (abundancia proporcional de cada especie medida
como número de individuos, biomasa, densidad, cobertura, etc.), o bien con índices de
diversidad beta propiamente dichos (Magurran, 1988; Wilson y Shmida, 1984). Para
ordenar en este texto las medidas de diversidad beta, se clasifican según se basen en la
disimilitud entre muestras o en el reemplazo propiamente dicho (Figura 4).

2.2.1 Índices de similitud/disimilitud

Expresan el grado en el que dos muestras son semejantes por las especies presentes en
ellas, por lo que son una medida inversa de la diversidad beta, que se refiere al cambio
de especies entre dos muestras (Magurran, 1988; Baev y Penev, 1995; Pielou, 1975).
Sin embargo, a partir de un valor de similitud (s) se puede calcular fácilmente la
disimilitud (d) entre las muestras: d=1�s (Magurran, 1988). Estos índices pueden
obtenerse con base en datos cualitativos o cuantitativos directamente o a través de
métodos de ordenación o clasificación de las comunidades (Baev y Penev, 1995).

2.2.1.1. Índices con datos cualitativos

� Coeficiente de similitud de Jaccard

cba
cI J −+

=

donde
a = número de especies presentes en el sitio A
b = número de especies presentes en el sitio B
c = número de especies presentes en ambos sitios A y B
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El intervalo de valores para este índice va de 0 cuando no hay especies compartidas
entre ambos sitios, hasta 1 cuando los dos sitios tienen la misma composición de
especies. Si  consideramos los datos de la selva como sitio A y el cultivo como sitio B,
entonces a = 11, b = 7 y c = 7.

636.0
11
7

7711
7 ==

−+
=JI

� Coeficiente de similitud de Sørensen (Czekanovski-Dice-Sørensen)

ba
cI S +

= 2

Relaciona el número de especies en común con la media aritmética de las especies en
ambos sitios (Magurran, 1988). 

Siguiendo la comparación entre selva y cultivo, 

778.0
18
14

711
72 ==

+
×=SI

� Índice de Sokal y Sneath

cabc
cI SS −++

=
)(2

En este caso a = número de especies presentes solamente en el sitio A (exclusivas) y b
= número de especies presentes sólo en el sitio B. Para los datos del ejemplo, 

467.0
15
7

7)407(2
7 ==

−++
=SSI

� Índice de Braun-Blanquet

bc
cI BB +

=−

siendo b�a. Para este caso, b sigue siendo el número de especies exclusivas del sitio
B, y debemos tomar como el sitio B al que tenga mayor número de especies. En el
ejemplo, B debe ser la selva. Entre la selva y el cultivo:

636.0
47

7 =
+

=− BBI

� Índice de Ochiai-Barkman

))(( acbc
cI BO ++

=−
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Figura 4. Clasificación de los métodos de medición de la diversidad beta. Los números indican la
sección correspondiente en el texto.

Al igual que en los dos índices anteriores, a = número de especies exclusivas del sitio
A y b = número de especies exclusivas del sitio B. Para la comparación entre los datos
de la selva y el cultivo, 

798.0
77.8
7

77
7

)07)(47(
7 ===

++
=− BOI

Otros índices similares pueden encontrarse en Baev y Penev (1995).
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( )( )I M H− =
+ ×

=2 22983
0 336 0 239 493 230

0 705( )
. .

.

2.2.1.2. Índices con datos cuantitativos

� Coeficiente de similitud de Sørensen para datos cuantitativos 

bNaN
pNI Scuant +

= 2

donde 
aN = número total de individuos en el sitio A
bN = número total de individuos en el sitio B
pN = sumatoria de la abundancia mas baja de cada una de las especies compartidas
entre ambos sitios (Magurran, 1988).

Para la comparación de la selva (sitio A) y el cultivo (sitio B): 
aN = 493,  bN = 230 y pN = 48 + 35 + 9 + 1 + 3 + 62 + 2 = 160.

443.0
723
320

230493
)160(2 ==

+
=ScuantI

� Índice de Morisita-Horn

bNaNdbda
bnan

I ji
HM ×+

×�
=− )(

)(2

donde
ani = número de individuos de la i-ésima especie en el sitio A
bnj = número de individuos de la j-ésima especie en el sitio B
da = �ani² / aN²
db = �bnj² / bN²

Este índice está fuertemente influido por la riqueza de especies y el tamaño de las
muestras, y tiene la desventaja de que es altamente sensible a la abundancia de la
especie más abundante (Magurran, 1988; Baev y Penev, 1995).

Siguiendo el ejemplo:

�(anibnj) [(84 x 48) + ( 35 x 56) + ... + (10 x 2) = 22983

da = (842 + 352 + ... 102) / 4932 = 81,581 / 243,049 = 0.336

db = (482 + 562 + ... 22) / 2302 = 12,662 / 52,900 = 0.239

Entonces, 



Métodos para medir la Biodiversidad 51

2.2.1.3. Diversidad beta con métodos de ordenación y clasificación

Los métodos multivariados de ordenación y clasificación han sido empleados en
ecología para diferentes propósitos, uno de ellos es la medición de la diversidad beta.
Se basan en el análisis de matrices de datos que pueden ser de dos tipos (Baev y Penev,
1995):

1. Análisis tipo R: se ordenan las especies en un espacio definido originalmente por
las muestras.

2. Análisis tipo Q: se ordenan las muestras en un espacio definido originalmente por
las especies.

Para el caso de la medición de la diversidad beta, se utilizan análisis tipo Q en los que
las muestras son las diferentes comunidades y se ordenan según las especies registradas
en cada una de ellas (Baev y Penev, 1995). Las matrices pueden hacerse con datos
cualitativos (presencia-ausencia) o cuantitativos (abundancia proporcional) de las
especies y a partir de estos datos se obtienen valores de similitud o disimilaridad con
índices como los mencionados anteriormente, o bien se calcula la distancia entre las
comunidades con diferentes tipos de medidas, de las cuales la más común es la distancia
euclidiana y las derivadas de ella (Magurran, 1988; Baev y Penev, 1995).

  
2)(.. ikij XXED −�=

donde: 
Xij = valor de la especie i para el hábitat j
Xik = valor de la especie i para el hábitat k

En la ordenación no se suponen discontinuidades entre los hábitats y éstos se agrupan
en series ecológicas o sistemas de coordenadas para reducir patrones complejos a
formas simples e interpretables (Baev y Penev, 1995). El método de ordenación más
frecuentemente utilizado para la medición de la diversidad beta es el análisis de
componentes principales (ACP), con el cual se hace una transformación de los datos
originales de las especies para obtener un nuevo conjunto de variables no correlaciona-
das entre sí (ortogonales), llamadas componentes principales. Los mismos son
calculados en un orden de importancia decreciente de tal forma que unos cuantos de los
primeros componentes expliquen la mayor parte de la variación en los datos originales
(Baev y Penev, 1995). Las comunidades se ubican  en un espacio determinado por estos
componentes. Montaña y Ezcurra (1991) encuentran una mayor eficiencia de los
análisis de componentes principales basados en datos cualitativos (presencia-ausencia
de especies) cuando se hacen muestreos en ambientes con alta heterogeneidad
(diversidad beta), mientras que los datos cuantitativos son mejor aprovechados en
situaciones con heterogeneidad baja. Una variable del análisis de componentes
principales consiste en ubicar tanto las comunidades como las especies en una sola
gráfica llamada biplano (“biplot”) de tal forma que se asocian los valores de diversidad
alfa (medida con el índice de Simpson) y de diversidad beta (medida con la distancia
euclidiana) con las principales especies contribuyentes al análisis (Ter Braak, 1983).
Otros métodos de ordenación, el análisis de correspondencias (que ordena hábitats y
especies de manera simultánea) y el análisis de correspondencias sin tendencia, pueden
también ser útiles para la medición de la diversidad beta.

Con los métodos de clasificación se agrupan las comunidades en conjuntos de alta
similitud interna y discontinuos con respecto a los otros tipos de hábitat (Baev y Penev,
1995). No son comúnmente utilizados para medir el reemplazo de especies porque
suponen la falta de continuidad entre las comunidades, lo cual raramente puede
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especie unapor  ocupadas muestras de promedio Número
conjunto elen  muestras de  totalNúmero=β

asegurarse. Algunos de éstos métodos son el análisis de información, vecino más
cercano, centroide y promedios entre grupos (Baev y Penev, 1995).
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61.0
64.1
1 ==β

2.2.2. Índices de reemplazo de especies

Estos índices proporcionan un valor de diversidad beta en el sentido biológico descrito
por Whittaker (1972). Se basan en datos cualitativos (presencia-ausencia de las
especies). Una descripción más detallada de los mismos y ejemplos desarrollados se
pueden encontrar en Wilson y Shmida (1984) y Magurran (1988), entre otros.

� Índice de Whittaker

Whittaker (1972) describe la diversidad gamma como la integración de las diversidades
beta (β) y alfa (α), por lo que beta puede calcularse como la relación γ/α, es decir,

1−α
=β S

donde 
S = Número de especies registradas en un conjunto de muestras (diversidad gamma)
α = Número promedio de especies en las muestras (alfa promedio)

El valor de diversidad beta entre los murciélagos de la selva y el cultivo (Cuadro 1) es:

375.1
19

11 =
−

=β

Este índice ha probado ser el más robusto para medir el reemplazo entre comunidades
(Wilson y Schmida, 1984; Magurran, 1988). Considerando el número de muestras
(hábitats, localidades) este índice puede calcularse como:

Para la selva y el cultivo,

22.1
64.1
2 ==β

Schluter y Ricklefs (1993) derivan una versión de este índice:

especie unapor  ocupadas muestras de promedio Número
1=β

En el ejemplo,
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2
)()( HpHg +=β

� Índice de Cody (1975)

donde
g(H) = número de especies ganadas a través de un gradiente de comunidades
p(H) = número de especies perdidas a través del mismo gradiente

Este índice tiene un efecto aditivo entre sus componentes pero no es independiente de
la riqueza de especies. Si la selva y el cultivo (Cuadro 1) estuvieran de forma contigua
en un gradiente, al pasar del cultivo hacia la selva la diversidad beta sería: 

2
2

04 =+=β

� Índice de Cody (1993)

ab
bac

2
)(1 +−=β

Utilizando la misma terminología del inciso 2.2.1.1, la diversidad beta entre la selva y
el cultivo sería:

182.0
154
1261

)7)(11(2
)711(71 =−=+−=β

� Índice de Routledge

1
2

2

−
+

=β
Sr

S

donde
r = número de pares de especies con distribuciones solapadas, si son dos sitios r es el
número de especies comunes a los dos sitios (r = c).

Este índice toma en cuenta tanto la riqueza total de especies en todas las muestras
(gamma) como el grado de solapamiento entre las especies (Magurran, 1988). La
diversidad beta entre selva y cultivo (Cuadro 1) es 

84.31
25

1211
11)72(

11 2

=−=−
+×

=β



Métodos para medir la Biodiversidad 55

� Índice de Wilson y Schmida (1984)

α
+=β

2
)()( HpHg

Se basa en los términos de especies ganadas y perdidas a lo largo de un transecto según
el índice de Cody (1975) y el valor promedio de la riqueza de las muestras (alfa
promedio) del índice de Whittaker (1972). Nuevamente, si la selva y el cultivo (Cuadro
1) estuvieran de forma contigua en un gradiente, al pasar del cultivo hacia la selva la
diversidad beta sería:

22.0
)9(2
014 =+=β

� Índice de Magurran (1988) 

β = (a + b) (1 – I J)
donde 

IJ = similitud entre los sitios A y B medida con el índice de Jaccard (inciso 2.2.1.1)

Con este índice el valor de la diversidad beta aumenta conforme el número de especies
en los dos sitios aumenta y también cuando se vuelven más diferentes. La diversidad
beta entre la selva y el cultivo (Cuadro 1) es: 

β = (11 + 7) (1 – 0.636) = 18(0.364) = 6.55
Otra forma de medir la diversidad beta ha sido con base en la relación entre el número
de especies y el área. Esta relación se describe con una línea recta cuando ambas
variables están en escala logarítmica. La pendiente de esta línea puede atribuirse al
reemplazo de especies (Harte et al., 1999).

Un aspecto poco explorado es el cambio en la composición de especies en el tiempo
(diversidad beta temporal). En comunidades inestables, donde frecuentemente entran
especies provenientes de comunidades cercanas, la diversidad beta temporal puede ser
muy importante (Moreno, 2000; Moreno y Halffter, 2001).
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2.2.3. Complementariedad

El concepto de complementariedad se refiere al grado de disimilitud en la composición
de especies entre pares de biotas (Colwell y Coddington, 1994). Para obtener el valor
de complementariedad obtenemos primero dos medidas:

I. La riqueza total para ambos sitios combinados: 

SAB = a + b - c
donde a es el número de especies del sitio A, b es el número de especies del sitio
B, y c es el número de especies en común entre los sitios A y B.

II. El número de especies únicas a cualquiera de los dos sitios:

UAB = a + b - 2c
A partir de estos valores calculamos la complementariedad de los sitios A y B
como:

AB

AB
AB S

UC =

Así, la complementariedad varía desde cero, cuando ambos sitios son idénticos
en composición de especies, hasta  uno, cuando las especies de ambos sitios son
completamente distintas (Colwell y Coddington, 1994). Para obtener la
complementariedad de murciélagos entre la selva y el cultivo (Cuadro 1)
calculamos:

SAB = 11 + 7 - 7 = 11

UAB = 11 + 7 - (2 x 7) = 18 - 14 = 4

CAB = 4 / 11= 0.36

Podemos expresar este valor como el porcentaje de especies de murciélagos que
son complementarias entre la selva y el cultivo (36%).
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2.3. MEDICIÓN DE LA DIVERSIDAD GAMMA

Whittaker (1972) define la diversidad gamma como la riqueza en especies de un grupo
de hábitats (un paisaje, un área geográfica, una isla) que resulta como consecuencia de
la diversidad alfa de las comunidades individuales y del grado de diferenciación entre
ellas (diversidad beta). Desgraciadamente, la mayoría de los esfuerzos realizados para
medir la biodiversidad en áreas que incluyen más de un tipo de comunidad se limitan
a presentar listas de especies de sitios puntuales (diversidad alfa), describiendo la
diversidad regional (gamma) únicamente en términos de números de especies, o bien
con cualquier otra medida de diversidad alfa. Algunos estudios llegan a hacer
comparaciones entre los sitios (diversidad beta), pero no incluyen esta información en
una medida de la biodiversidad basada tanto en alfa como en beta.

Schluter y Ricklefs (1993) proponen la medición de la diversidad gamma con base en
los componentes alfa, beta y la dimensión espacial:

Gamma = 
= diversidad alfa promedio x diversidad beta x dimensión de la muestra

donde:
diversidad alfa promedio = número promedio de especies en una comunidad
diversidad beta = inverso de la dimensión específica, es decir, 1/número promedio de
comunidades ocupadas por una especie
dimensión de la muestra = número total de comunidades.

Si el paisaje estuviera conformado únicamente por parches de selva y cultivos, la
diversidad gamma de murciélagos de acuerdo a esta fórmula es: 
Gamma = 9 x 0.61 x 2 = 10.98

De esta forma, el valor de diversidad gamma obtenido está expresado en número de
especies y considera los elementos biológicos analizados originalmente por Whittaker
(1972). Su valor suele aproximarse al número total de especies registradas en todas las
comunidades

Lande (1996) deriva tres fórmulas para la diversidad gamma, la primera basada en la
riqueza de especies (ver inciso 2.1.1.1), la segunda en el índice de Shannon (ver inciso
2.1.2.3.2) y la tercera en el índice de Simpson (ver inciso 2.1.2.3.1). Estas fórmulas
dividen el valor de la diversidad gamma en dos componentes aditivos y positivos:
diversidad dentro de las comunidades (alfa) y diversidad entre comunidades (beta), de
forma que: 

Gamma = alfa promedio + beta
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� Cálculo basado en la riqueza de especies

Beta q S Sj T j
j

= −� ( )

donde
qj = peso proporcional de la comunidad j, basado en su área o cualquier otra medida
de importancia relativa.
ST = Número total de especies registradas en el conjunto de comunidades.
Sj = Número de especies registradas en la comunidad j.

Suponiendo que tenemos un paisaje con solamente dos tipos de comunidades, selva y
cultivo, donde la selva ocupa el 20% y el cultivo el 80% del área, la diversidad gamma
de murciélagos, de acuerdo a los datos del Cuadro 1, sería:

Gamma = alfa promedio + beta

Gamma = 9 + [0.20(11-11) + 0.80(11-7)] = 9 + (0 + 3.2)

Gamma = 9 + 3.2 = 12.2

En este caso encontramos que la diversidad alfa comprende el 73.77% y la diversi-
dad beta el 26.23% de la diversidad gamma del paisaje.

� Cálculo basado en el índice de Shannon

Siguiendo el mismo ejemplo, calculamos la diversidad beta como:

�� −−=
j

jj
i

ii HqPPbetaH ln'

donde

P q pi j ij
j

= �

que representa la frecuencia promedio de la especie i en el conjunto de comunidades,
ponderada en función de la importancia de las comunidades (qj). Por ejemplo, para la
primera especies del Cuadro 1, Artibeus jamaicensis, 
Pi = (0.17 x 0.20) + (0.21 x 0.80) = 0.20.

La primera parte de la fórmula se deriva en función de estos promedios por especie:

− =� P Pi i
j

ln

 = - [(0.20ln0.20) + (0.21ln0.21) + ... + (0.01ln0.02)]
= - [(0.20 x -1.60) + (0.21 x -1.57) + ... + (0.01 x -4.51)]
= - [(-0.32) + (-0.33) + ... + (-0.05)] = 1.62

La segunda parte de la fórmula utiliza el índice de Shannon calculado para cada
comunidad, y el valor de importancia de las comunidades:

(0.20 x 1.53) + (0.80 x 1.49) = 0.306 + 1.192 = 1.498q Hi i
j

=�

Por lo tanto, H’beta = 1.62 - 1.498 = 0.122

Como el promedio del índice de Shannon para las comunidades (H’alfa) es 1.51,
entonces:
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� λ
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�
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H’gamma = 1.51 + 0.122 = 1.632

En este caso, la diversidad gamma está conformada en un 92.52% por la diversidad alfa
y un 7.48% por la diversidad beta.

� Cálculo basado en el índice de Simpson

Como el índice de Simpson (λ) refleja el grado de dominancia en una comunidad, la
diversidad de la misma puede calcularse como D = 1 � λ. En este caso, la diversidad
beta se calcula como: 

�� −λ=
i

i
j

jj PqBeta 2

Para el ejemplo,

= (0.20 x 0.34) + (0.80 x 0.24) = 0.068 + 0.192 = 0.26.

= 0.202 + 0.212 + ... + 0.012 = 0.23.

 Beta = 0.26 - 0.23 = 0.03

Gamma = 0.71 + 0.03 = 0.74

Así, la diversidad alfa tiene una contribución del 95.95% y la diversidad beta del 4.05%
a la diversidad gamma del paisaje.

Una medida interesante de la biodiversidad en áreas con distintas comunidades es el
“índice de integridad de la biodiversidad” (IB) propuesto por Majer y Beeston (1996),
que evalúa el grado de conservación de la biodiversidad original en una unidad de área.
Este índice es el producto de una medida de diversidad para un elemento particular del
paisaje y el área que este elemento ocupa. Para ello, primero se estandariza el área
donde se hará el muestreo y se registra el número de especies para cada elemento del
paisaje. Se asigna un valor de 1.0 a la comunidad original; si el 100% del área del
paisaje estuviera en un estado prístino, entonces el índice de integridad sería: IB =100
x 1.0 = 1.  En el caso de un paisaje fragmentado con solo un 40% del área prístina, 40%
del área cubierta por una comunidad que permitiera la existencia solamente de la mitad
(0.5) de las especies, y 20% del área cubierta por una comunidad que permitiera la
existencia solamente de la cuarta parte (0.25) de las especies, entonces el índice de
integridad del paisaje sería: IB = (40 x 1.0) + (40 x 0.5) + (20 x 0.25) = 65. Esto
significa una pérdida de 35 unidades de la integridad de la biodiversidad.

Hay que resaltar que este índice de integridad mide únicamente la pérdida de especies
como consecuencia de la reducción de la comunidad original, pero no considera la
llegada de nuevas especies que se benefician con el cambio en los ecosistemas, como
puede ser el caso de especies asociadas a las actividades humanas.
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2.4. ¿CUÁL ES EL MEJOR MÉTODO PARA MEDIR LA DIVERSIDAD DE ESPECIES?

La respuesta a esta pregunta es sencilla: no existe un mejor método. Como se ha
desglosado en este texto, la diversidad de especies tiene distintas facetas y para cada
faceta hay que buscar la aproximación más apropiada. La selección del método a
emplearse debe considerar:

a. El nivel de la biodiversidad que se quiere analizar: dentro de comunidades
(diversidad alfa), entre comunidades (diversidad beta), o para un conjunto de
comunidades (diversidad gamma).

b. El grupo biológico con que se esté trabajando, la disponibilidad de datos y los
trabajos previos con el mismo grupo. Para algunos taxa o bajo ciertas condiciones
ambientales no es posible contar con datos cuantitativos o sistematizados.
Además, resulta aconsejable utilizar los métodos que han sido aplicados con
anterioridad en investigaciones con el mismo grupo taxonómico, o proporcionar
los datos necesarios para aplicarlos, a fin de permitir comparaciones.

c. Las restricciones matemáticas de algunos índices y los supuestos biológicos en
los que se basan. En ciertos casos particulares, por ejemplo si los datos reales no
tienen una distribución dada, no será válido aplicar métodos paramétricos.

Para la diversidad alfa es preciso definir aún mas el aspecto biológico que se quiera
describir: el número de especies (riqueza) o la estructura de la comunidad (dominancia,
equidad, o riqueza y equidad en conjunto). 

Si el propósito es simplemente comparar números de especies, la riqueza específica (S)
es la mejor expresión y la más sencilla, aunque dependa del tamaño de la muestra. Para
eliminar este sesgo, es recomendable utilizar, de forma conjunta con la riqueza
específica, funciones de acumulación de especies o métodos no paramétricos que
permiten extrapolar tamaños de muestra para observar la tendencia de la riqueza
específica. De esta forma, la medida de riqueza de especies puede compararse entre
comunidades aunque el tamaño de las muestras no sea el mismo.

En cuanto a la diversidad con base en la abundancia proporcional de las especies, el
índice de Shannon y el de equidad de Pielou son índices populares para medir la
equidad y su relación con la riqueza de especies. Sin embargo, ambos han sido
duramente criticados principalmente porque 1) su interpretación biológica es difícil, y
2) la transformación logarítmica de los datos representa limitaciones matemáticas
(Hurlbert, 1971; Baev y Penev, 1995). Por su parte, el índice de Simpson es de uso
común para medir el grado de dominancia de unas cuantas especies en la comunidad,
y su inverso representa por lo tanto la equidad (Magurran, 1988).
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Al parecer, los tres primeros números de Hill (1973) son parámetros muy recomenda-
bles actualmente (Peet, 1974; Magurran, 1988; Molinari, 1989; Ludwig y Reynolds,
1988; Baev y Penev, 1995). En su conjunto, estos tres valores dan una idea clara tanto
de la riqueza como de la dominancia y/o equidad de la comunidad. Además, es
preferible trabajar con índices como estos que miden entidades biológicas reales y no
otras medidas de información, como bits en el caso del índice de Shannon.

Sin embargo, esto no significa que otros estadísticos de diversidad no sean los mejores
en casos particulares. Tampoco se debe caer en la tentación de utilizar diversos
parámetros para analizar el mismo conjunto de datos de forma que unos con otros
puedan resultar redundantes. Los índices en sí mismos no son más que herramientas
matemáticas para describir y comparar, en este caso, la diversidad de especies. Uno
debe ser cauteloso y objetivo al analizar los puntos a, b y c antes mencionados para
seleccionar él (los) índice(s) que nos ayude(n) a responder de mejor manera la pregunta
biológica a tratar.

Para los casos de diversidades beta y gamma, no existen a la fecha suficientes casos que
ejemplifiquen las bondades y desventajas de cada método. A diferencia de los estudios
sobre diversidad alfa, estos otros dos niveles de la diversidad de especies no han tenido
todavía gran desarrollo. Será necesario contar con casos específicos antes de extender
recomendaciones generales. Sin embargo, los puntos b y c arriba señalados pueden ser
un buen principio para seleccionar el método adecuado.
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2.5. MEDIDAS DE DIVERSIDAD FILOGENÉTICA

Todos los métodos descritos en los incisos anteriores describen la diversidad de
especies pero tienen una gran limitación: consideran a todas las especies de igual
manera, sin tomar en cuenta las diferencias evolutivas entre ellas. Este aspecto es
resuelto con medidas de diversidad que cuantifican la diferencia o singularidad
filogenética (genealógica) de los organismos, como son el índice de singularidad
taxonómica, la riqueza de caracteres y la combinación de caracteres. La metodología
y descripción teórica de estas medidas se pueden encontrar en Faith (1992 y 1996),
Humphries et al. (1995), Vane-Wright et al. (1991) y Martín-Piera (1997).

Este tipo de medidas considera qué tan diferentes o singulares son los organismos, con
base en sus relaciones genealógicas (ancestro-descendiente) y los diferentes modelos
de evolución de genes o caracteres. Puesto que los genes y los caracteres que codifican
son heredables, es posible estimar la biodiversidad mediante medidas filogenéticas,
basadas en las relaciones genealógicas (jerárquicas) entre los organismos, y en modelos
de evolución de genes y caracteres (Martín-Piera, 1997).
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3.  MÉTODOS DE MEDICIÓN AL
       NIVEL DE COMUNIDADES
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3. MÉTODOS DE MEDICIÓN AL NIVEL DE COMUNIDADES

Recientemente se ha resaltado la necesidad de incrementar las aproximaciones al nivel
de comunidades y paisajes, más que las aproximaciones basadas en las especies, para
mantener la mayor parte de la diversidad biológica existente (ver por ejemplo Franklin,
1993). Bajo una perspectiva de comunidades, además de conservar a las especies que
viven en ellos, se conservan los procesos y los hábitats. 

Una comunidad representa un conjunto de especies interrelacionadas que coexisten en
un espacio y un tiempo determinados. La diversidad biológica al nivel de comunidades
se analiza mediante las técnicas de ecología del paisaje (Turner y Gardner, 1991).

Un paisaje se define como un área terrestre heterogénea integrada por un conjunto de
comunidades que interactúan y se repiten de forma similar (Forman, 1995; Forman y
Godron, 1986). El paisaje es resultado de tres mecanismos: procesos geomorfológicos
que tienen lugar en períodos de tiempo muy largos, patrones de colonización de los
organismos, y perturbaciones locales en las comunidades puntuales (Forman y Godron,
1986). La ecología del paisaje enfatiza escalas espaciales amplias y los efectos
ecológicos del patrón espacial de las comunidades (Farina, 1998). Específicamente
considera a) la estructura de los paisajes: las relaciones espaciales entre los distintos
ecosistemas o “elementos” presentes, esto es, la distribución de la energía, materiales
y especies con relación a los tamaños, formas, números, tipos y configuraciones de los
ecosistemas; b) su función: las interacciones entre los elementos espaciales (flujos de
energía, materiales y especies entre las comunidades); y c) su cambio: la alteración en
la estructura y función del mosaico ecológico en el tiempo (Farina, 1998).

La diversidad al nivel de comunidades puede analizarse, al igual que la diversidad alfa
de especies, como la riqueza (número de comunidades distintas presentes en un paisaje)
o la estructura (proporción de cada comunidad dentro de un paisaje). Este segundo
componente se refiere al grado de heterogeneidad dentro de los paisajes. Para ello, en
ecología del paisaje se han desarrollado distintas aproximaciones cuantitativas, la
mayoría de ellas basadas en la teoría de la información (Turner y Gardner, 1991). Por
ejemplo, el análisis de la diversidad de comunidades en un paisaje o región puede
medirse, de manera análoga a la diversidad de especies en una comunidad, con el índice
de Shannon-Wiener (sección 2.1.2.3.2). De esta forma, el índice sería:

H’ = – �pi ln pi

donde pi es la proporción relativa (área) de cada comunidad dentro del paisaje.

Para una visión más amplia de la ecología del paisaje y los métodos para evaluar la
heterogeneidad (diversidad) dentro de paisajes ver Forman y Godron (1986), Forman
(1995), Turner y Gardner (1991), Farina (1998), entre otros.
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   C O N C L U S I Ó N
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CONCLUSIÓN

El concepto de diversidad biológica o biodiversidad a sido ampliamente utilizado en el
discurso político conservacionista de los últimos años. El abuso en su aplicación nos
hace entenderlo  como el fin mismo de programas ecologistas, desviando la atención de
sus bases biológicas originales. Evidentemente, cualquier política sólida de conserva-
ción debe partir de un conocimiento apropiado de la biodiversidad. Esto se logra a
través de proyectos de medición de la biodiversidad que consisten en el muestreo,
separación, catalogación, cuantificación y cartografiado de sus entidades, tales como
los genes, individuos, poblaciones, especies, hábitats, ecosistemas y paisajes o sus
componentes, y en la síntesis de la información resultante para analizar los procesos
determinantes. Esta es la información base para posteriormente evaluar, mediante el
monitoreo, el cambio asociado a distintos factores, especialmente, factores antropogéni-
cos.

La correcta evaluación de la biodiversidad provee información esencial para muchas
ciencias biológicas, tales como la sistemática, biología de poblaciones y ecología, así
como muchas ciencias aplicadas, tales como la biotecnología, ciencias del suelo,
agricultura, silvicultura, pesca, biología de la conservación y ciencias ambientales.

En este compendio se ha presentado una gran parte de la amplia variedad de métodos
desarrollados para evaluar la biodiversidad. Cabe recordar que la diversidad biológica
es el resultado de procesos ecológicos e históricos complejos. Cada método se restringe
a resaltar aspectos biológicos concretos y la selección de cualquiera de estos métodos
está determinada principalmente por el interés que se tenga en alguno(s) de estos
aspectos. Además, es necesario asegurarse que los datos sean obtenidos bajo un diseño
experimental adecuado y cumplan los supuestos matemáticos asumidos en cada método.
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Métodos para medir la biodiversidad
Claudia E. Moreno

RESUMEN

Todos los sistemas biológicos son diversos. Es decir, varían en el número y cantidad de las
partes que los forman. La diversidad biológica o biodiversidad es la propiedad de la vida, a
distintos niveles de organización, de ser diversa. Así, los individuos de una especie muestran
diferencias en la estructura de su ácido desoxirribonucleico (ADN), la molécula que codifica
la información genética. A esta variabilidad se le conoce como diversidad genética. En otro
nivel de organización, las comunidades ecológicas están integradas por un determinado
número de especies, y cada una de estas especies tiene una cierta importancia en la comunidad.
Dicha importancia está determinada por el número de individuos, biomasa, cobertura, etc. de
cada una de las especies. A esta variabilidad se le conoce como diversidad de especies.
Finalmente, las áreas geográficas que se distinguen como "paisajes" por tener una historia y
condiciones ambientales particulares, están integradas por distintos hábitats que intercambian
materiales bióticos y abióticos. El número y representatividad de estos hábitats constituyen la
diversidad de ecosistemas en el paisaje. Durante las últimas décadas han surgido numerosas
propuestas de métodos para medir las diferentes facetas de la biodiversidad. Pero a pesar de
que la importancia de la biodiversidad es evidente desde diferentes puntos de vista, no se
cuenta aún con protocolos estándar para medirla. En su gran mayoría, los métodos propuestos
han sido publicados en inglés en revistas especializadas sobre ecología, por lo que su consulta
en los países hispano-parlantes no es sencilla. Este trabajo reúne y ejemplifica los métodos
más comunes para medir la biodiversidad. El énfasis principalmente se ha dado en la
diversidad de especies por ser éste el nivel de organización mejor conocido a la fecha, aunque
se incluye también una descripción general y referencias bibliográficas sobre métodos de
evaluación de la diversidad genética y de la diversidad de ecosistemas. Para facilitar la
selección de los métodos más adecuados a cada caso particular, dichos métodos se presentan
clasificados con relación al aspecto biológico que cada uno de ellos resalta. Así, para evaluar
la diversidad en el interior de cada comunidad o tipo de hábitat (diversidad alfa), el lector
puede seleccionar entre los métodos que evalúan solamente el número de especies, o los
métodos que enfatizan la estructura de la comunidad considerando simultáneamente su número
de especies y la importancia relativa de cada una de las especies. Estos métodos basados en
la estructura de la comunidad pueden resaltar la dominancia de unas cuantas especies (como
en el caso del índice de Simpson) o bien el grado de equidad entre las distintas especies (como
el índice de Shannon-Wiener). Por otra parte, para comparar dos o más comunidades en
función de los cambios en la composición de las especies que presentan (diversidad beta) se
sugieren distintos métodos que consideran sólo la presencia o ausencia de las especies en las
comunidades, o bien la importancia relativa de cada especie. Finalmente, se presentan algunos
métodos para analizar la diversidad del conjunto de comunidades que forman un paisaje
(diversidad gamma), basados en la contribución de las diversidades alfa y beta. Así, esta
antología de métodos constituye una guía sencilla para aquellos interesados en estudios de
ecología de comunidades o en evaluaciones ambientales sobre la biodiversidad. Resulta
particularmente útil cuando se pretende cuantificar el cambio en la diversidad de especies
como resultado de perturbaciones o modificaciones en los ecosistemas, o para dar seguimiento
a tales cambios a través del tiempo (monitoreo).
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Methods for measuring biodiversity
Claudia E. Moreno

ABSTRACT:

All biological systems are diverse. This means that the parts that compose them vary in their
number and quantity. Biological diversity or biodiversity refers to this variety of life, at
different levels of organization. Thus, individuals of a particular species show differences in
the structure of their deoxyribonucleic acid (DNA), the molecule that codifies genetic
information. This variability is known as genetic diversity. At other level of organization,
ecological communities are composed by a certain number of species, and each one of these
species has a particular importance within the community. Such importance is determined by
their number of individuals, biomass, cover, etc. This type of variability is recognized as
species diversity. Finally, those geographic areas identified as "landscapes" because of their
particular history and environmental conditions, are composed by different habitats that
exchange biotic and abiotic materials. The number and cover of these habitats are known as
the ecosystem diversity of the landscape. Over the last decades a number of methods for
measuring the different aspects of biodiversity have been proposed. But, although the
importance of biodiversity is evident from different points of view, we still lack of standard
protocols for measuring it. Most of the proposed methods have been published in English in
specialized journals of ecology, so they are not usually available in Spanish-spoken countries.
This work gathers and exemplifies the most common methods to measure biodiversity.
Emphasis is given on species diversity because this is the better-known level of organization
to date, although a general description and literature references about genetic and ecosystem
diversity are presented. To make easier the selection of the most appropriate method for each
particular case, methods are classified in relation to the biological aspect that they assess.
Thus, to measure within community or habitat diversity (alpha diversity), the reader can select
among the methods that consider only the number of species, or among the methods that
highlight the structure of the community considering both the number of species and their
relative importance. Such methods that are based upon the structure of the community may
underline the dominance of a few species (as in the case of Simpson's index), or else the
degree of evenness among the whole set of species (as in the case of Shannon-Wiener's index).
Also, to compare two or more communities according to changes in their species composition
(beta diversity), different methods are suggested. These methods can be based only on the
presence or absence of species in the communities, or on the relative importance of each
species. Finally, some methods to measure the diversity of the arrangement of communities
within a landscape (gamma diversity) are presented. These methods are derived from the
contribution of alpha and beta diversities within the landscape. This way, this anthology of
methods is a simple guide for those interested on studies of community ecology or
environmental assessment of biodiversity. It can be especially useful to quantify changes on
species diversity as a consequence of ecosystem perturbations or modifications, or to follow
such changes through time (monitoring).

KEY WORDS: 

Diversity; species; communities; alpha, beta and gamma diversities; indexes; measurement;
assessment.


