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Resumen: Durante décadas se han utilizado índices de 
entropía y probabilidad para medir la diversidad de espe-
cies, pero los mismos pueden ofrecer resultados no com-
parables, ambiguos y contra-intuitivos. Una solución es 
su conversión en índices de números efectivos de compo-
nentes, cuyas unidades de medida son las especies. Estos 
números constituyen una referencia virtual de los ensam-
blajes, donde todas sus especies están igualmente repre-
sentadas. La relación entre el reparto real de las abundan-
cias y la representatividad teórica igualitaria, produce un 
valor de “diversidad verdadera”. Sin embargo, tales valores 
pueden producir también resultados contra-intuitivos. La 
diversidad “real” u óptima de un ensamblaje no tiene que 
estar relacionada con una representatividad semejante de 
cada componente, sino con una combinación de riqueza 
y abundancia elevadas de especies y linajes supraespecífi-
cos, así como con la estructura funcional de los ecosiste-
mas. En el presente análisis se aboga por una percepción 
más amplia de la interpretación de la diversidad ecológica, 
vinculada con diferentes propiedades emergentes de los 
ensamblajes. Por otra parte, se repasan varias medidas de 
la diversidad beta y sus componentes en sus diferentes ex-
presiones de disimilitud entre ensamblajes, así como en 
sus relaciones entre la escala local y regional de unidades 
de muestreo y composición. Las expresiones de la diver-
sidad beta (y zeta) constituyen herramientas útiles para 
interpretar la estructura y los cambios en la composición 
de los ensamblajes en diferentes contextos ecológicos. 

Palabras clave: diversidad beta, ensamblajes, estructu-
ra ecológica, número efectivo de especies. 

Abstract:  Among Ecological Diversities. During 
decades, there have been used entropy and probability 
indexes as measures of ecological diversity, but they may 
yield non-comparable, ambiguous and counter-intuitive 
results. A solution is their conversion in effective number 
of components, whose measurement units are species. 
These numbers constitute a virtual reference of the as-
semblages, where each species is equally represent. The re-
lation between the actual abundance distribution and the 
theoretical distribution yields a value of “true diversity”. 
However, these numbers can also produce counter-intui-
tive results.  The “actual” or optimal assemblage diversity 
has not to be relate to an equal abundance of each of their 
components, related to a combination of high richness 

Jorge Luis Fontenla*  

Introducción

El término “biodiversidad” fue acuñado en el “Fórum 
Nacional sobre Biodiversidad”, celebrado en Washington 
DC, 1985. Las memorias del evento se publicaron en 1988 
por Edgar O. Wilson, bajo el título Biodiversity. Dicho 
término se refiere a la diversidad biológica como la multi-
plicidad de la vida en todas sus manifestaciones y niveles 
de organización, desde la variación genética hasta la plu-
ralidad de ecosistemas y paisajes.

Sin embargo, desde mucho antes se ha medido la diversi-
dad ecológica o diversidad de especies a través de índices que, 
por lo general, producen un valor numérico resultante de 
la combinación del número de especies y del reparto de sus 
abundancias en unidades de muestreo (Jost y González-
Oreja, 2012; Toumisto, 2012a). Hurlbert (1971) definió 
la diversidad de especies como una función del número 
de especies presentes (riqueza de especies) y del reparto 
de individuos entre las mismas (equidad o equitabilidad)1. 
La imposibilidad por parte de tales índices de reflejar 
dicha función mediante un resultado numérico, motivó a 
Hurlbert (1971) tildar de un “no-concepto sin sentido” al 
término “diversidad de especies”. Por su lado, Peet (1975) 
declaraba que tales índices eran inapropiados para la ma-
yoría de las situaciones ecológicas. 

Los índices combinatorios de riqueza y equitabilidad pier-
den información de ambas propiedades al reducirlas a un 

and abundance of species and supra-specific lineages, as 
well as to the functional structure of ecosystems. In the 
present analysis, it is advocate for a wider perception of 
ecological diversity interpretation, linked to different as-
semblage emergent properties. On the other hand, it is 
commented about several beta diversity measurements 
and its components, taking into account its different 
expressions as a dissimilarity index and its relationship 
between compositions and sampling units at local and re-
gional scales. The various expressions of beta (and zeta) 
diversity could be consider useful tools for the understan-
ding and interpretation of assemblage’s composition and 
structure. 

Keywords: assemblages, beta diversity, ecological struc-
ture, effective number of species
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valor único (Hamilton, 2005; Mendes et al., 2008), el cual 
no puede ser interpretado desde un punto de vista bioló-
gico o estadístico (Zang et al., 2012). De hecho, la riqueza 
y la abundancia de las especies constituyen aspectos de la 
estructura de los ensamblajes no necesariamente relacio-
nados (Barrantes y Sandoval, 2009). Con el propósito de 
evitar confusiones, se utiliza el término riqueza de espe-
cies para referirse sólo al número de especies de una unidad 
de muestreo, mientras que diversidad de especies señala el 
resultado de un índice combinatorio de la riqueza de es-
pecies y la distribución de sus abundancias (Spellerberg y 
Fedor, 2003; Sanjit y Bhatt, 2005). No obstante, es usual 
observar en la literatura el tratamiento indistinto de di-
versidad de especies por diversidad ecológica, diversidad 
biológica o, simplemente, diversidad. 

El objeto de estudio de la diversidad tiende, de igual modo, 
a generar controversias terminológicas. Lo habitual es 
calcular la diversidad de un ensamblaje de organismos 
(Grabchak et al., 2017; Scheiner et al., 2017). Fauth et al. 
(1996) delimitaron las agrupaciones de organismos me-
diante la intersección de tres esferas: filogenia, espacio o 
geografía, y recursos (Fig.1). La comunidad sólo concierne 
al espacio, mientras que el ensamblaje (assemblage) con-
siste en la intersección de la comunidad con la filogenia, 
delimitando un grupo de organismos que se relaciona fi-
logenéticamente entre sí, tales como plantas con flores, 
aves, lagartos, mariposas diurnas, libélulas, hormigas u 
otros. Subgrupos del ensamblaje relacionados por la se-
mejanza en la utilización de recursos serían ensambles 
(ensembles). Un término equivalente al de ensamblaje es el 
de taxocenosis. Al igual que en el uso indistinto de riqueza 
y diversidad, es posible observar el de comunidad por en-
samblaje o taxocenosis.

Entre otros, Chiarucci et al. (2011) coincidieron con la 
perspectiva de Fauth et al. (1996), al considerar una co-
munidad a todos los organismos coexistentes dentro de 
una unidad espacio-temporal. De manera coherente, 
Moreira et al. (2012) y Stroud et al. (2015) concibieron al 
ensamblaje como al conjunto de organismos coexistentes, 
pero más relacionados filogenéticamente entre sí. Halffter 
(2003) le otorgó al término un sentido más funcional, de-
finiéndolo como un conjunto integrado de trayectorias 
ecológicas-históricas (poblaciones-especies) moldeadas 
por el ambiente, con estructura y función propias, y no 
como un simple agregado de individuos coexistentes. 
Según Stroud et al. (2015), el término ensemble, sería un 
concepto redundante, subsumido en el de ensamblaje.  

Monge-Nájera (2015) ha discrepado del uso de estos tér-
minos en idioma español. En su lugar, propuso el vocablo 
“asamblea” por assemblage y “conjunto” por ensemble. Sin 
embargo, “asamblea” connota y denota intencionalidad 

humana, mientras que “conjunto” ostenta un significado 
muy general y ambiguo.  En lo que sigue, el término comu-
nidad es empleado en el sentido de ensamblaje, si así apare-
ce consignado por los diversos autores citados en el texto.

En resumen, es posible alegar que durante casi cinco dé-
cadas han proliferado “índices de diversidad”, acompaña-
dos por sus controversias particulares. Maurer y McGill 
(2011) opinaron que los índices más empleados lo son, en 
lo esencial, porque lo han sido antes y no necesariamente 
porque suministren información útil. Por otro lado, Jost 
(2006) afirmó que la diversidad no es un “concepto sin 
sentido”; pero la misma ha sido confundida con los índi-
ces utilizados para medirla. La perspectiva adoptada aquí 
sobre la diversidad ecológica, en tanto relación riqueza de 
especies-abundancia, consiste en visualizarla como una 
consecuencia emergente de la complejidad composicional 
de un ensamblaje (Jost, 2006, 2007; Chao y Jost, 2015). 

La complejidad composicional de un ensamblaje  se asocia 
al “número efectivo de especies” o “diversidad verdadera” 
contenido en el mismo. La determinación de la diversidad 
ecológica mediante este indicador estructural constituye 
una tendencia creciente en los análisis ecológicos actuales. 
Como se verá en las reflexiones que siguen, dicha medida 
es una manifestación de la equitabilidad “virtual” de tales 
conjuntos naturales, donde cada especie  se encontraría 
igualmente representada. Otra tendencia interesante es 
la concepción de la diversidad beta como variación en la 
composición de especies entre unidades de muestreo, su 
desglose en componentes de reemplazo de especies y dife-
rencia de riqueza, así como sus relaciones con las diversi-
dades alfa y gamma.

1Moreno (2001) recomienda el uso en español del término equi-
dad como traducción de evenness, en el sentido de una medida 
del reparto de individuos por especies en un ensamblaje. Por 
su parte, Jost y González-Oreja (2012) reconocen que ningún 
término en español es por completo satisfactorio para expresar 
este fenómeno estructural. Dichos autores utilizan el término 
equitabilidad, aunque el mismo no esté incluido en el Diccionario 
de la Real Academia Española. Este último vocablo es el emplea-
do en la presente reflexión.

Figura 1. Agrupaciones de organismos según Fauth et al. 
(1996). Grupos básicos definidos por el espacio (comunida-
des), la utilización de los recursos (gremios) y la filogenia (ta-
xones). La intersección del espacio con la filogenia delimita los 
ensamblajes. 
Figure 1. Groupings of organisms according to Fauth et al. 
(1996). Basic groups defined by space (communities), resource 
utilization (guilds) and phylogeny (taxa). Intersection between 
space and phylogeny delimits assemblages.
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En el presente análisis se aboga por una percepción amplia 
de la interpretación de la diversidad ecológica, vinculada 
con diferentes propiedades emergentes de los ensambla-
jes. De igual modo, se repasan varias medidas de la diversi-
dad beta con su desglose en componentes y sus diferentes 
expresiones de disimilitud entre ensamblajes. Asimismo, 
se consideran algunas de las relaciones entre la diversidad 
beta, y la escala local (alfa) y regional (gamma) entre uni-
dades de muestreo y composición. 

Diversidades “verdaderas”

Jost y González-Oreja (2012) subrayaron que los índices 
de diversidad constituyen medidas de algo relacionado 
con la complejidad o diversidad de las comunidades, pero 
no de la diversidad real, ni compatibles con la percepción 
“intuitiva” de los biólogos. En su criterio, la aplicación de 
un índice produce un valor que tiene escaso o ningún sen-
tido en sí mismo. Entre los más utilizados, se encuentran 
el de entropía o incertidumbre de Shannon-Wiener (H’), 
el de concentración o dominancia de Simpson (D) y el de 
probabilidad de encuentro de Gini-Simpson (GS). Las ex-
presiones respectivas de estos índices son las siguientes: 

H’ = ∑pilnpi; D=∑pi
2; GS=1-∑pi

2.  

Donde pi= proporción de la especie i en el conjunto de in-
dividuos de la muestra. 

El índice H’ refleja el contenido de información por indi-
viduo en relación con el conjunto. Es posible considerarlo 
también como la incertidumbre en la predicción acerca de 
cuál es la identidad de la especie a la que pertenece un in-
dividuo seleccionado al azar de un conjunto de S especies y 
N individuos. El índice D calcula la probabilidad de que dos 
individuos tomados al azar de ese conjunto pertenezcan a 
la misma especie, sobre todo a la dominante numérica. El 
índice GS estima la probabilidad de que dichos individuos 
pertenezcan a especies distintas. 

Valores elevados de H y GS, y pequeños de D, se encuentran 
asociados a un nivel de “diversidad” mayor. No obstante, 
estos índices no resultan comparables entre sí, porque los 
resultados ostentan significados diferentes. De hecho, 
el índice de Shannon-Wiener puede compararse consigo 
mismo sólo si se expresa con la misma base logarítmica. 
Si se utiliza log2, entonces H’= bits/individuo; si la base 
es log, H’= decits/individuo y con ln, H’= nats/individuo.

Los índices comentados no son “malos” índices de incer-
tidumbre, concentración o probabilidad de identidades; 
pero no expresan la diversidad de especies en sí mismos 
(Jost 2006; Jost y González-Oreja, 2012). Al respecto, 
Jost (2006; 2007) y Jost y González-Oreja (2012) pun-
tualizaron  la necesidad de distinguir entre la entropía 
u otras propiedades de un sistema y su número efectivo 
de componentes (especies en el caso de la ecología). Esta 
última expresión, no la entropía o cualquier otra medida, 
constituiría el núcleo mismo del concepto de diversidad 
ecológica.  

MacArthur (1965) convirtió los resultados de índi-
ces de “diversidad”, en números efectivos de especies, 

específicamente los de Shannon-Wiener y Simpson.  Estos 
números equivalen al número de especies, igualmente 
abundantes, necesarias para producir el valor observado 
del índice. Al respecto, Hill (1973) declaró: “podemos decir 
que la noción de diversidad es poco más que la noción del 
número efectivo de especies presentes”. Hill propuso una 
serie de números de diversidad, cuya relevancia funda-
mental, al igual que el resultado de MacArthur (1965), es-
triba en que sus unidades de medidas son especies, por lo 
cual sus valores son comparables. 

La serie básica de Hill, expresada en números efectivos, es 
la siguiente:

N0= riqueza de especies.  Como no tiene en cuenta la abun-
dancia de las especies, constituye la referencia máxima del 
sistema, su diversidad máxima posible, si todas las espe-
cies tuvieran la misma abundancia.  

N1= (eH). Exponente de Shannon-Wiener; representa el 
número de especies “típicas” o abundantes. 

N2= 1/∑pi
2. Recíproco del índice de Simpson; representa 

el número de especies muy abundantes.

Heip et al. (1998) consignaron que eH está expresado 
en unidades “más naturales”, indicadoras del número 
equivalente de especies. El sistema de Hill ha sido reto-
mado por  Jost (2006, 2007) y otros autores (Toumisto, 
2010a, 2011, 2012; Jurasinski y Koch, 2011; Moreno y 
Rodriguez, 2011; Moreno et al., 2011; Jost y González-
Oreja, 2012; Gotelli y Chao 2013; Chao et al., 2014; Chao 
y Jost, 2015). Chao et al. (2014) aseveraron que la serie 
de Hill, en tanto expresión de números efectivos de espe-
cies (NEE), constituye un sistema unificado para evaluar 
la  diversidad. Para Toumisto (2011), el problema de la de-
finición de la diversidad “queda resuelto” al considerarla 
como NEE.  Pereyra y Moreno (2013) y Chao et al. (2014), 
afirmaron que tal proceder debe ser considerado la mejor 
manera de medir la diversidad.  

El desempeño de N1 para designar el número de especies 
comunes y el de N2 para precisar el número de especies 
abundantes no es riguroso (Jost, 2010a). Si no existe 
mucha diferencia entre las abundancias de las especies, 
el resultado sumado de estos índices puede, incluso, ofre-
cer una cifra de especies superior a la real. N1 es siempre 
igual o mayor que N2. Lo más racional sería interpretar 
N1 como el NEE de la muestra y N2 como la conversión 
equivalente del índice de Simpson.  

Jost (2006) definió los NEE como la cantidad de especies 
igualmente abundantes, equivalentes al mismo valor de la 
medida de diversidad empleada. La medida de diversidad, 
es decir, el índice original, sería una expresión de entropía 
o probabilidad.  Así, la noción de diversidad no se corres-
ponde con los valores resultantes de los índices originales, 
sino con sus conversiones en números equivalentes o efec-
tivos. Gregorius (2014) expuso el fundamento subyacente 
a los números efectivos. Sucede que evaluar la diversidad 
de un sistema sólo por su número de tipos (por ejemplo, 
especies) resulta ambigua, si los tipos no se encuentran 
en igualdad de representación por un criterio de medida 
(frecuencia, abundancia, biomasa). En consecuencia, el 
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NEE máximo posible, la diversidad máxima para ese sis-
tema, significa una comunidad ideal donde todas las espe-
cies se encuentran igualmente representadas.  En conclu-
sión, el número efectivo de una comunidad real resulta del 
“desvío” de la ideal.  

Grabchak et al. (2017) aseguraron que los números equi-
valentes permiten una interpretación sencilla del valor 
de la diversidad. En adición, enunciaron varios axiomas 
que deben cumplimentar las medidas de diversidad, pre-
sentes en dichos números. Entre ellos: a) ninguna especie 
tiene una función  particular excepto su presencia, b) la 
diversidad máxima para un número fijo de especies ocurre 
cuando todas las probabilidades (de representación) son 
iguales y c) cualquier transferencia de probabilidad (varia-
bilidad en las abundancias)  aumenta las probabilidades, 
por tanto, su diversidad.  

Jost (2006) manifiestó que la diversidad de una comuni-
dad se reduce al cálculo de una comunidad virtual, com-
puesta por especies igualmente comunes, las cuales pro-
ducirían un número de componentes equivalentes al valor 
del índice utilizado. Por otro lado, Jost y González-Oreja 
(2012) aseveraron que la determinación de la diversidad 
de especies de una comunidad “es lo mismo que determi-
nar a cuál comunidad compuesta por especies con abun-
dancias iguales resulta equivalente; es decir, equivale a 
encontrar una comunidad de referencia (formada por es-
pecies igualmente comunes)”. Así, la diversidad de un sis-
tema resultaría equivalente a una referencia virtual de sí 
mismo, donde todos sus componentes exhiben la misma 
abundancia.

De acuerdo con lo expuesto, el cálculo de la diversidad 
consistiría en la determinación del NEE de un conjunto 
de datos o unidades de muestreo u observación. Cuando 
todas las especies de un conjunto exhiben la misma abun-
dancia, la diversidad será máxima para ese conjunto y su 
NEE equivale a su riqueza de especies. Cuando la abun-
dancia entre especies difiere, el NEE será siempre menor 
al de la riqueza de especies. 

Los NEE expresan la “diversidad verdadera” de un con-
junto (Jost, 2006; 2007; 2010a; b; Toumisto, 2010a; 
2011; Moreno et al., 2011; Gotelli y Chao, 2013; Pereyra 
y Moreno, 2013).  Según Toumisto (2010a), la concepción 
del término diversidad, su definición lógica, puede enten-
derse como la diversidad verdadera de cualquier sistema, 
encarnada por su número efectivo de componentes. El tér-
mino “diversidad verdadera” ha sido criticado (Hoffman y 
Hoffman, 2008; Anderson et al., 2011; Jurasinski y Koch, 
2011; Moreno y Rodríguez, 2011). El fundamento de este 
criticismo es el reconocimiento del carácter multifacético 
y subjetivo de la percepción de la diversidad, contrapuesto 
a una dimensión absoluta para detectarla y medirla. Desde 
esta perspectiva, Jurasinski y Koch (2011) subrayaron que 
la perspectiva de Toumisto (2010a) ofrece una definición 
“estrecha” de la diversidad. 

Toumisto (2010b) argumentó que la diversidad verdadera 
es el inverso del promedio de las abundancias proporcio-
nales (∑pi) de las especies en un ensamblaje.  Toumisto 
(2011) justificó la definición “estrecha” de un concepto o 
término, mediante analogías con expresiones biológicas, 

tales como la referencia a escarabajos “verdaderos” u hojas 
“verdaderas”. De igual modo, equiparó una definición es-
trecha o ceñida, con un concepto “monofilético”, mientras 
que una definición más amplia, incluyente de varios fenó-
menos o propiedades relacionados con la diversidad, equi-
valdría a un concepto “polifilético”. Desde este ángulo, la 
diversidad verdadera significaría una definición monofilé-
tica, en tanto corresponde, de manera exclusiva, a NEE. 
La conversión de un índice en su número equivalente con-
siste en expresar el índice en términos de x y su despeje 
(Jost, 2006, 2007). En los índices mencionados, la conver-
sión es como sigue:

H’: x= ∑pilnpi= exp (x)= 2.72H. (N1). 

D: x=∑pi
2= 1/x= 1/∑pi

2.  (N2).

GS: x= 1-∑pi
2= 1/1-x= 1/1- (1-∑pi

2).

Los índices de diversidad verdadera, o conversiones de 
los índices de entropía o probabilidad, cumplen el princi-
pio de duplicación o linealidad, lo cual no sucede con los 
índices originales (Jost, 2006, 2007; Chao y Jost, 2015).  
Ello significa que, si un conjunto de especies igualmente 
abundantes tiene el doble de riqueza que otro conjunto 
semejante, el primero tiene un valor de diversidad (NEE) 
doble a la del segundo. El monto absoluto de la abundan-
cia no influye, porque la abundancia proporcional de cada 
especie en cada caso se corresponde con 1/S. 

En la Tabla 1 se observa un conjunto de 10 especies y 20 
individuos cada una y otro conjunto con 5 especies y 400 
individuos cada una. Los índices de entropía-probabilidad 
no reflejan necesariamente esta diferencia. Sin embargo, 
las conversiones equivalentes de dichos índices producen 
un resultado de 10 y 5 especies efectivas, lo cual repre-
senta la diversidad máxima posible para cada conjunto, al 
equivaler los NEE a la riqueza de especies cuyos miembros 
se encuentran igualmente representados. 

Un ejemplo ilustrativo de no linealidad es ofrecido por el 
índice de Shannon-Wiener. Un valor de H’= 2,11, no parece 
muy diferente de un valor de H’=2,76. Sin embargo, sus 

Variables Ensamble 1 Ensamble 2

Especies 10 5

Individuos 200 2000

D 0,1 0,2

GS 0,9 0,8

H 2,3 1,6

1/D 10 5

1/1-GS 10 5

eH 10 5

Tabla 1. Dos ensambles hipotéticos, cada uno con especies 
igualmente abundantes. Índices: Simpson (D), Gini-Simpson 
(GS), Shannon (H), y sus conversiones respectivas en índices de 
diversidad. Ver texto para descripción de los índices. 
Table 1. Two hypothetical assemblages, each one with equa-
lly-abundant species. Indexes: Simpson (D), Gini-Simpson (GS), 
Shannon (H), and their respective conversions into diversity in-
dexes. See text for indexes descriptions.
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NEE (eH), equivalen a 8 y 16 especies, respectivamente. La 
diferencia en décimas de los índices originales se transmuta 
en que un ensamblaje exhibe el doble de  la diversidad del 
otro. Como exponen Moreno et al. (2011), la diversidad en 
números efectivos, permite comparar la diferencia entre co-
munidades, ya sea en el sentido DA/DB, o en el sentido DB/
DA. Con este criterio, es posible afirmar que esas 16 especies 
efectivas corresponden a un ensamblaje el doble de diverso 
que el ensamblaje con 8 especies efectivas. 

Según se ha reiterado, cuando todas las especies de un con-
junto tienen la misma abundancia, la proporción de las 
mismas equivale a 1/S y el NEE iguala la riqueza de espe-
cies del conjunto. En estas condiciones, cualquier índice de 
entropía-probabilidad producirá el mismo valor del NEE. 
Cuando la abundancia de las especies varía -lo más usual en 
la naturaleza- la proporción de cada una será mayor o menor 
que 1/S. En tal caso, los índices equivalentes (de diversidad) 
no ofrecen valores iguales. Lo anterior ocurre porque las 
medidas de diversidad difieren en cómo reflejan las diferen-
cias entre las abundancias proporcionales de las especies, el 
llamado orden q de la medida de diversidad. El orden q de 
una medida de diversidad indica su mayor o menor sensi-
bilidad a la rareza de las especies (Jost y González-Oreja, 
2012).  

La diversidad de orden cero (q=0) no tiene en cuenta la 
abundancia de las especies y equivale a S, o riqueza de espe-
cies del conjunto. Cuando q=1, el índice pondera de manera 
equitativa, tanto a las especies más abundantes, como a las 
más escasas, según es el caso del índice de Shannon-Wiener, 
cuya conversión es eH´. Cuando q=2, el resultado estará 
más sesgado hacia el número de especies más abundantes, 
porque una proporción grande de abundancia, elevada al 
cuadrado, resultará también en una proporción elevada, 
mientras que una proporción pequeña ofrecerá un producto 
todavía más pequeño. 

Estos órdenes de diversidad resultan equivalentes a los nú-
meros de Hill mencionados con anterioridad.  Jost (2006) 
expresa el orden q como qD.  De este modo, las expresiones 
0D, 1D y 2D equivalen a los números de Hill N0, N1 y N2, 
respectivamente. Jost (2006) concluyó que el índice más 
adecuado de diversidad debe ser la conversión de Shannon-
Wiener (2,72H), por constituir el índice menos sesgado en 
cuanto al tratamiento de las abundancias proporcionales.  

Resulta obvio que el valor de los NEE está relacionado con 
la equitabilidad del ensamblaje. La equitabilidad expresa la 
manera en la que se distribuyen las abundancias de las es-
pecies.  Esta propiedad reviste suma importancia para com-
prender la estabilidad y funcionamiento de los ecosistemas 
(Chiarucci et al., 2011). Los cambios en las abundancias re-
lativas de las  especies pueden ser más informativos que los 
cambios absolutos de presencia-ausencia (Jost y González-
Oreja, 2012). La equitabilidad, al igual que la diversidad, os-
tenta un valor mínimo cuando la abundancia del ensamblaje 
está concentrada en una especie y el resto representado por 
un individuo, mientras que exhibe un valor máximo cuando 
todas las especies son igualmente comunes (Jost, 2010a).  

Hurlbert (1971) formuló una expresión generalizada de 
equitabilidad, donde esta sería igual a la diversidad sobre 
la riqueza de especies (E= D/S). Si la diversidad de especies 

equivale al NEE, la equitabilidad sería la expresión eH’/S,  
(índice de Buzas y Gibson, 1969). Esta expresión indica cuál 
es la proporción de la comunidad ideal que produce su NEE, 
según el desvío de la distribución de las abundancias.

Por ejemplo, si un ensamblaje con 20 especies exhibe un 
índice H’=2,1, su número efectivo de especies (eH’) es igual a 
ocho especies, equivalente a un ensamblaje virtual de refe-
rencia con ocho especies igualmente abundantes. Su equita-
bilidad (eH’/S) sería E=8/20= 0,40. Así, el número efectivo o 
diversidad “verdadera” del ensamblaje representa sólo 40% 
de su riqueza de especies. Si en este ensamblaje realizara-
mos un reparto de abundancia donde todas las especies es-
tuvieran igualmente representadas, dicho reparto cubriría 
sólo 40% (8 especies) de las 20 especies del ensamblaje. 

Las expresiones siguientes (Jost, 2010a; Toumisto, 2012) 
denotan las relaciones entre la diversidad, la riqueza, la 
equitabilidad y la desigualdad. 

Diversidad= Riqueza x Equitabilidad

Equitabilidad = Diversidad/Riqueza

Desigualdad= Riqueza/Diversidad= 1/ Equitabilidad

Riqueza= Diversidad x Desigualdad

La equitabilidad es también llamada factor de equitabilidad 
(EF) y la desigualdad factor de desigualdad (FD). La equita-
bilidad relativa (ER) y la desigualdad relativa (DR) se deter-
minan mediante las expresiones siguientes:

ER= (D-1)/(S-1) (índice de equitabilidad relativa) (0→1).

DR= (FD-1)/(S-1) (índice de desigualdad relativa) (0→1)

Los factores de equitabilidad y desigualdad expresan rela-
ciones contrarias:

ER= 0, si la distribución de abundancias es por completo 
desigual, ER= 1,0 si la distribución de abundancias es com-
pletamente equitativa. 

DR= 0, si la distribución de abundancias es por completo 
equitativa, DR= 1, si la distribución de abundancias es máxi-
mamente desigual.  

El Anexo 1 muestra que la riqueza de especies de mari-
posas detectada en cada mes fue de 26, 16 y 17 especies, 
mientras que la abundancia total de cada mes correspon-
dió a 997, 37 y 60 individuos, respectivamente. El índice 
de entropía (H´) se incrementó de junio a febrero, al igual 
que los NEE, desde ocho especies efectivas en junio hasta 
14 especies efectivas en febrero. La equitabilidad exhibió 
incrementos acordes, desde 30% hasta 81%. De manera 
consecuente, en junio se observaron los menores valores 
de equitabilidad relativa y los mayores de desigualdad y 
desigualdad relativa.  Por el contrario, el índice de Berger-
Parker (proporción de la especie más abundante), mostró 
un decrecimiento desde 47% en junio hasta 15% en febre-
ro (Tabla 2). 
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En el criterio de Jost (2006; 2007), la equivalencia entre es-
pecies efectivas y la riqueza de especies representa lo que se 
espera, intuitivamente, sobre la diversidad. Mas, como el 
propio Jost (2010a) reconoce, cuando se compara la equita-
bilidad entre dos comunidades que difieren mucho en riqueza 
de especies, la comunidad con mayor riqueza tiende a exhibir 
una desigualdad mayor en su reparto de abundancia respecto 
de la más pobre en especies,  aun si esta última es máxima-
mente desigual. Un resultado así pudiera ofrecer una percep-
ción  contraintuitiva de la diversidad real de un ensamblaje.

No parece muy intuitivo que un ensamblaje, cuya riqueza de 
especies y abundancia global sean notablemente superiores 
(junio) a otros dos momentos de su dinámica temporal (di-
ciembre y febrero), ostente tan sólo 80% y 57%, respectiva-
mente, de la diversidad (medida por los NEE) de los otros 
conjuntos.  El mes de junio superó 1,6 veces en especies y 
27 veces en abundancia al mes de diciembre, mientras que al 
mes de  febrero lo superó 1,5 veces en especies y 17 veces en 
abundancia (Anexo 1 y Tabla 2). Un observador en el terreno 
percibiría que el mes de junio es mucho más diverso que los 
otros dos meses. 

Los índices ecológicos no tienen en cuenta la densidad o dis-
tribución espacial de los individuos y especies. Al recorrer 
la misma distancia en el terreno, los meses de diciembre y 
febrero muestran muy poca abundancia de mariposas, mien-
tras que el mes de junio parece exuberante. Como es lógico, 
en los meses con abundancia relativa y riqueza de especies 
mucho menor, la percepción de la diversidad es notablemen-
te pobre. Prácticamente, todas las especies compartidas con 
junio exhibieron su mayor abundancia en este mes, lo cual 
ofrece una percepción “intuitiva” de que en junio la diversi-
dad fue superior.

Jost (2006, 2007, 2010a) y Chao y Jost (2015) interpretan 
la diversidad como una medida de la complejidad compo-
sicional de las comunidades. Para Jost y González-Oreja 
(2012), la diversidad es un término general utilizado para 
hacer referencia a algo más concreto: la complejidad de 
la estructura de una comunidad. Lo anterior es factible 
concebirlo de manera opuesta: la complejidad (estructu-
ral, funcional) es un término más general que abarca una 
gama de epifenómenos o fenómenos emergentes. Uno 
de estos epifenómenos concretos en un sistema complejo 
(ecosistema) sería la diversidad ecológica. Así, la compleji-
dad es una propiedad de la cual es posible inferir el nivel de 
diversidad que se encuentra en un sistema (Morin, 2008).
 
Jost (2007, 2009) adujo que la aceptación de los NEE 
como medida de la diversidad verdadera no significa igno-
rar otros aspectos de la complejidad composicional, sino 
más bien implica transformarlos a todos en unidades co-
munes e intuitivas. La “diversidad verdadera” no incluye a 
todos esos posibles aspectos, sino, sobre la base del desvío 
de una distribución ideal virtual, incluye sólo el patrón de 
abundancia entre las especies del sistema.  

Page (2010) catalogó la complejidad como un concep-
to todavía más problemático que la diversidad.  En su 
criterio, la complejidad es la expresión de un comporta-
miento global interdependiente, donde los componentes 
interaccionan embebidos en una estructura relacional en 
redes. La diversidad es un epifenómeno consustancial de 
la complejidad de un sistema, que incluye diversidad de 
tipos y sus variaciones, conexiones y abundancias, siendo 
su estado o comportamiento combinado difícil de predecir 
(Levins, 1998; Casti y Fath, 2008; Anand et al., 2010; Page, 
2010). Marion et al. (2015) han interpretado también a la 
complejidad como un concepto intuitivo, asociado a com-
ponentes interconectados. Un sistema con una riqueza de 
especies y abundancia global elevadas representa la posi-
bilidad de mayor número de interacciones entre sí y con 
su entorno, lo cual resulta más coherente con una aprecia-
ción generalizada  sobre la diversidad ecológica. 

Ricotta (2003a) y Chao et al. (2012) expusieron que, desde 
el punto de vista del funcionamiento del ecosistema, 
cuando dos ensamblajes exhiben una abundancia pro-
porcional semejante, el que tiene la abundancia absoluta 
mayor debe ser el más diverso. Por ejemplo, un ensambla-
je de tres especies con abundancias 2, 5 y 6, tiene el mismo 
NEE (2,7) que otro con abundancias proporcionales seme-
jantes 200, 500 y 600. En correspondencia con lo anterior, 
el segundo ensamblaje debe ser interpretado como el más 
diverso de los dos. Dada la gran diferencia en riqueza de 
especies y la abundancia de las mismas en el mes de junio 
respecto de los meses de diciembre y febrero, debería tam-
bién interpretarse a este mes como el más diverso de los 
tres. 

De cualquier modo, si la diversidad, al igual que la comple-
jidad, constituyen epifenómenos interrelacionados, cual-
quier índice, sin excepción, es insuficiente para reflejarlas 
(Ricotta, 2010). Halfter (2003, 2013) y Ricotta (2010) en-
fatizaron que los procesos ecológicos no son fenómenos 
lineales; en consecuencia, ningún índice satisface un cri-
terio objetivo de diversidad. Baumgärtner (2006) y Morin 
(2008) señalaron que la relación complejidad-diversidad 

Variables Junio Diciembre Febrero

S 26 16 17

AR 997 (12,1- 75,1) 37 (1,1 - 3,9) 60 (2,4 - 4,6)

H 2,06 2,29 2,63

NEE 7,9 9,9 13,9

E 0,30 0,62 0,81

FD 3,3 1,6 1,2

ER 0,28 0,6 0,81

DR 0,092 0,04 0,013

B-P 46,80% 32,40% 15,00%

Tabla 2. Índices ecológicos de un ensamblaje de mariposas en 
tres meses de estudio.  Riqueza de especies (S), abundancia re-
lativa (AR), entropía (H), número efectivo de especies (NEE), 
equitabilidad (E), factor de desigualdad (FD), equitabilidad re-
lativa (ER), desigualdad relativa (DR), índice de Berger-Parker 
(B-P). Fórmulas de los índices en el texto. Cifra entre paréntesis 
intervalo de confianza de la abundancia según percentil ajusta-
do con 9999 réplicas (programa Past v. 3.15). 
Table 2. Ecological indexes from a butterfly assemblage in three 
studied months. Species richness (S), relative abundance (AR), 
entropy (H), effective number of species (NEE), eveness (E), 
inequality factor (FD), relative eveness (ER), relative inequali-
ty (DR),  Berger-Parker index (B-P). Indexes formulae in text. 
Confidence limits between parentheses, according to adjusted 
percentile with 9999 iterations (Past software 3.15).
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debe enfocarse a nivel sistémico, considerando variables 
globales dentro de la unidad. Esta última es entendida 
como sistema-entorno (ensamblaje-ecosistema). 

Page (2010) distinguió tres categorías de diversidad eco-
lógica, representativas de propiedades globales: 1) diver-
sidad de la composición de la comunidad, 2) diversidad 
dentro de un tipo (variación) y 3) diversidad a través de 
tipos (entropía, atributos, distancia filogenética). Resulta 
admisible identificar estas categorías con diferentes varia-
bles de la composición y la estructura de un ensamblaje. 
Por ejemplo: 1. Características de la composición de espe-
cies, incluyendo la riqueza y el patrón de  distribución de 
sus abundancias, así como la proporción de especies es-
casas. 2. Variación de la abundancia a través del tiempo o 
entre hábitats. 3. Heterogeneidad o diversidad taxonómi-
ca. A continuación, se expondrán ideas relacionadas con 
las variables mencionadas.

La concentración de la abundancia en unos pocos compo-
nentes del conjunto suele relacionarse con aspectos “ne-
gativos” de la estructura, porque se refleja en una menor 
diversidad “verdadera”. En lugar de considerar la concen-
tración de la abundancia en una o pocas especies como 
algo negativo, pudiera interpretarse como la coincidencia 
de las abundancias máximas posibles para esas especies 
coexistentes en un entorno espacio-temporal dado. De las 
32 especies avistadas en los tres meses de referencia, 25 
(78%) exhibieron su máxima abundancia o sólo se encon-
traron en el mes de junio (Anexo 1). Tal estructura sería 
plausible interpretarla, desde el punto de vista funcio-
nal, como la manifestación de una diversidad máxima u 
óptima en la dinámica del ensamblaje. De hecho, es legí-
timo asumir que una percepción, también intuitiva, de la 
diversidad, sería  asociarla con la existencia de patrones y 
procesos de estructura-función óptimos.

Heip et al. (1998) consignaron que los índices de diversi-
dad y equitabilidad son simples descriptores de la estruc-
tura de las comunidades, los cuales deben ser complemen-
tados con información funcional. Incluso, se ha abogado 
por reconceptualizar la diversidad como complejidad de 
interacción (funcional), en lugar de su concepción original 
como complejidad de estructura (Pecenko, 1982; Alcolado, 
1998). Riccotta (2005) señaló la paradoja de circunscribir 
mediante valores estadísticos aspectos de una estructu-
ra que, en realidad, la relacionamos con funciones, inte-
racciones y procesos emergentes de las comunidades. De 
igual modo, Hamilton (2005) reconoció a la diversidad 
como un fenómeno asociado al funcionamiento del ecosis-
tema, aunque reconoce la dificultad del cómo definir dicha 
funcionalidad.

La relación entre riqueza y equitabilidad puede variar de 
manera natural con fluctuaciones en procesos ecológicos 
(Zang et al., 2012). Baumgärtner (2006) interpretó las di-
ferencias de abundancia entre las especies con la economía 
óptima del sistema, asociada a una diversidad funcional 
estable. De este modo, serían de esperar oscilaciones de 
las dominancias numéricas por parte de distintas especies 
en diferentes momentos del ecosistema. Badii y Ruvalcaba 
(2006) reforzaron esta idea, al exponer que la persistencia 
de comunidades complejas depende de esos flujos pobla-
cionales. Tal dinámica de fluctuaciones permite que las 

especies respondan y se adecuen de manera diferencial a 
sus ambientes en coherencia con las fluctuaciones de los 
mismos. 

MacDonald et al. (2017) afirmaron que la eficacia de los 
índices de diversidad es cuestionable, debido a la posibi-
lidad de relaciones inversas entre la riqueza y la equitabi-
lidad. La dominancia numérica podría señalar un aspecto 
negativo sobre la diversidad o funcionalidad de un ensam-
blaje, si la misma fuera consecuencia de la proliferación 
de especies invasoras o plagas, reductoras de la diversidad 
de especies (Hejda et al., 2009). Incluso, una dominancia 
numérica por parte de esas especies no implica, necesa-
riamente, un impacto negativo, el cual ocurriría en de-
pendencia del contexto ecosistémico, según el estado es-
tructural y funcional del ensamblaje y su entorno en un 
momento dado (Zwerscke et al., 2018).

De lo anterior se infiere que los contrastes entre las 
abundancias de las especies deben estar relacionados 
con procesos de fluctuaciones estructurales, inherentes 
al funcionamiento óptimo de los sistemas ecológicos. La 
combinación de riqueza de especies y abundancia global 
elevadas, resultan consustanciales con nuestra percepción 
sobre una diversidad elevada. Lennon et al. (2014) discer-
nieron que la predominancia numérica está relacionada 
con la propia estructura básica del ensamblaje.

Por otra parte, es habitual considerar que las especies 
poco abundantes no contribuyen de manera apreciable 
a los valores de los índices de diversidad, por su aporte 
exiguo a la equitabilidad del ensamblaje (Ricotta, 2007). 
Sin embargo, la abundancia relativa  no siempre es un 
buen predictor de la importancia de una especie. Las es-
pecies raras pueden resultar esenciales para describir la 
estructura de las comunidades (Hooper et al., 2005) y des-
empeñar cometidos funcionales claves (Chao et al., 2014). 
En realidad, la abundancia de las especies claves suele ser 
baja en relación con su importancia para el ecosistema y 
su diversidad (Davic, 2003; Mouquet et al., 2013). De cual-
quier modo, sopesar la importancia de las especies por su 
abundancia conlleva sesgos en el sentido de favorecer, o 
desestimar, tanto a las especies más abundantes como a 
las más escasas (Ricotta, 2007).

Con independencia de la posible “importancia” de una 
especie, la presencia de especies poco abundantes ofrece 
también una percepción “intuitiva” de la diversidad (Patill 
y Taille, 1979).  La diversidad de un ensamblaje está re-
lacionada con el volumen de información necesario para 
describirlo y cada especie añadida al mismo incrementa 
este volumen (Patil y Taille, 1982). La información sería 
cualquier propiedad medible de la composición, estructu-
ra y utilización de recursos en el sistema. Así, cada com-
ponente “raro” suministra información única sobre dichas 
variables (Francisco-Ramos y Arias-González, 2013; 
Marion et al., 2015). 

Un individuo de cualquier especie muy abundante ofrece 
menos información sobre un ensamblaje que la suminis-
trada por un individuo de una especie más escasa, porque 
la información del primero es redundante para la compo-
sición, estructura, interacciones y funcionalidad del en-
samblaje (Grabchak et al., 2017).  Esta perspectiva resulta 
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coherente con Kauffman (2000), cuando expresa que el 
“algoritmo más corto” capaz de describir un sistema com-
plejo es la globalidad sistémica en sí misma. Desde este 
fundamento, todos los componentes, con independencia 
de su representatividad relativa, resultan básicos para 
describir la diversidad del conjunto. 

En la composición y estructura de los ensamblajes se dis-
tinguen dos tipos de especies que difieren en sus patro-
nes de abundancia relativa. El primero, lo integran las 
llamadas especies núcleos y el segundo lo constituyen las 
especies satélites (Hanski, 1982). Las especies núcleos 
son comunes a nivel regional y, por lo general, abundan-
tes a nivel local. Las especies satélites son tanto regional 
como localmente raras.  Estos patrones reflejan diferen-
tes estrategias de vida (Ulrich y Zalewski, 2006). Vermeij 
y Grosberg (2018) expusieron que la condición de rara o 
escasa puede ser relativa o transitoria; pero muchas es-
pecies son raras de manera permanente y exhiben rasgos 
que le otorgan resistencia a la extinción. Por consiguiente, 
dichas especies constituyen elementos característicos, no 
triviales o efímeros, de la diversidad de un ensamblaje.

De las 14 especies que se observaron una sola vez durante 
los tres meses mencionados, nueve (64,3%) fueron avis-
tadas exclusivamente en junio, tres (21,4%) en diciembre 
y dos (14,3%) en febrero. Es decir, junio fue el mes con 
mayor proporción de especies con menor frecuencia o 
“raras” (Anexo 1).  La determinación estadística de las es-
pecies de un conjunto en categorías de abundantes, comu-
nes y raras, puede ser explorada a través de los intervalos 
de confianza al 95%. Las especies abundantes serían aque-
llas cuya abundancia estaría por encima del intervalo; las 
comunes, aquellas con abundancia dentro del intervalo, 
y las especies raras tendrían abundancias por debajo del 
intervalo. El mes de junio comprendió 54% de las especies 
por debajo de su intervalo de confianza, en diciembre no 
se observó ninguna por debajo del límite, mientras que en 
el mes de febrero se observaron sólo 23% de las especies 
por debajo del intervalo (Tabla 2).  

Otro criterio sobre el nivel de diversidad de un ensambla-
je concierne a su heterogeneidad genealógica, fenotípica 
o funcional (Vermeij, 2003; Baumgärtner, 2006; Ricotta 
y Burrascano, 2008; Stuart et al., 2013). Dicha heteroge-
neidad es posible cuantificarla mediante la determinación 
del número de linajes o categorías taxonómicas supraes-
pecíficas presentes en un ensamblaje. La heterogeneidad 
o diversidad taxonómica constituye, de igual modo, una 
percepción “intuitiva” de la diversidad (Baumgärtner, 
2006; Ricotta, 2007). Según Barrantes y Sandoval (2009), 
registrar el número de especies por categoría taxonómi-
ca suministra, posiblemente, más información que un 
índice de diversidad. García de Jesús et al. (2016) sugirie-
ron contraponer a medidas neutrales (especies), otras que 
sean portadoras de diferencias ecológicas, morfológicas o 
taxonómicas. 

La diversidad de linajes conlleva, de manera implícita, 
una medida de la diversidad ecológica. Un ensamblaje de 
mariposas pertenecientes a diferentes linajes (géneros, 
subfamilias, familias) incide de manera más diversa con 
su entorno, al utilizar sus estadios larvales una gama más 
amplia y heterogénea de plantas hospedantes. El mes de 

junio mostró una composición en especies con mayor di-
versidad taxonómica, con 25 géneros, 11 subfamilias y 
cinco familias, mientras que se observaron 13 géneros, 
10 subfamilias y cuatro familias en diciembre y 16 géne-
ros con igual número de subfamilias y familias en febrero 
(Anexo 1). 

En resumen, podemos asociar la diversidad de un ensam-
blaje con variables cuantificables, tales como la riqueza 
de especies y su patrón de abundancia –al margen de la 
dominancia  numérica- la proporción de especies más es-
casas y la heterogeneidad taxonómica. La combinación 
de estas variables permite una percepción intuitiva de la 
diversidad, con independencia del número “efectivo” de 
componentes. Este último no ostenta un valor ecológico 
por sí mismo, mientras que las variables aludidas ofrecen 
información directa sobre la estuctura real del ensamblaje.
 
Halffter (2003) alertó sobre preconcepciones acerca de 
que una composición de especies deba tener una defini-
ción dada en número y calidad. En adición, Halffter y Rös 
(2013) abogaron por un cambio en la búsqueda de regula-
ridades predefinidas en los ecosistemas, lo cual debe ser 
reemplazado por la aceptación de la especificidad tempo-
ral y espacial de los procesos ecológicos. Desde la perspec-
tiva de los NEE, la diversidad máxima de un ensamblaje 
sería la de una regularidad perfecta en la representativi-
dad de cada especie, sin importar la cuantía absoluta de la 
misma o la heterogeneidad de linajes presentes. 

La diversidad puede no ser evidente como una propiedad 
inequívoca de la complejidad de los ensamblajes (Ricotta, 
2003b, 2005; Moreno et al., 2011). En consecuencia, 
los índice pueden ofrecer resultados ambiguos. Ricotta 
(2005) admitió que una comunidad puede ser intrínsica-
mente más diversa que otra sin tener que aludir a ningún 
índice ecológico. No obstante, es posible aceptar las me-
didas usuales de diversidad en el sentido de un procedi-
miento para valorar criterios de conservación y de ayuda 
para comprender los procesos ecológicos (Scheiner et al., 
2017). 

Ricotta (2003b) opinó que las medidas  de diversidad eco-
lógica resultan un medio para un fin, consistente en arti-
cular preguntas e hipótesis que auxilien en la comprensión 
y manejo de la naturaleza. Baumgärtner (2006) propuso, 
ante todo, formular dos interrogantes: ¿diversidad para 
cuál propósito? y ¿diversidad de qué? En su criterio, la di-
versidad no puede ser interpretada por una definición o 
expresión matemática única, lo cual haría igual de subjeti-
vo describir qué no es diversidad.  

Diversidades (o Riquezas)  Alfa, Beta, Gamma…y 
Zeta

Diversidad beta fue un término acuñado por Whittaker 
(1972) para señalar la diferencia en composición de espe-
cies a través de un gradiente ecológico. En sentido general, 
la diversidad beta se refiere a la variación de la composición 
de especies entre unidades de muestreo u observación, ya 
sean estas espaciales o temporales (Carvalho et al., 2012, 
2013; Legendre, 2014; Bishop et al., 2015; Ricotta, 2017). 
Diserud y Ødegaard (2007) han puntualizado que la di-
versidad beta resulta, en lo esencial, una medida de cuán 
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semejantes son las unidades de muestreo en términos de 
la variedad de especies que se encuentran en ellas. Una 
semejanza elevada de la composición entre unidades pro-
duce valores bajos de diversidad beta, mientras que una 
diferencia elevada en la composición se refleja en valores 
superiores de tal diversidad.     

La idea subyacente en los conceptos de diversidad o rique-
za alfa, beta y gamma, consiste en que el total de especies 
de un conjunto de unidades de muestreo (gamma), se en-
cuentra determinada por la riqueza promedio de especies 
a escala local (alfa) y la diferenciación en la composición 
de especies a través de las unidades de observación (beta). 
La diversidad beta, sus relaciones y procesos, integran 
una amplia variedad de perspectivas conceptuales y me-
todológicas, constituyendo así un análisis clave para la 
evaluación de las comunidades en sus dimensiones espa-
cio-temporales (Podani y Schmera, 2016). El análisis de la 
diversidad beta ofrece un vínculo metodológico y concep-
tual entre las escalas locales (alfa) y el conjunto de espe-
cies a escala regional (gamma). De esa manera, representa 
un tópico fundamental que vincula la estructura de los en-
samblajes con procesos ecológicos, tales como relaciones 
de coexistencia, dispersión y constreñimientos ambienta-
les (Ricotta y Pavoine, 2015; Ricotta, 2017).  

Toumisto (2010a,b, 2012) estableció una distinción entre 
riqueza y diversidad alfa, beta y gamma. La riqueza alude 
al conjunto de especies presentes y la diversidad al número 
efectivo de especies en el sentido de Jost (2006, 2007). En 
lo que sigue, se utilizarán las expresiones diversidad alfa, 
beta o gamma en alusión a la  riqueza de especies (Dq=0).   

La diversidad gamma (γ) consiste en la totalidad de espe-
cies observadas en el conjunto de unidades de muestreo. 
La diversidad alfa (α= ∑s/N) constituye el valor promedio 
de especies por unidad, donde s es el número de especies 
en cada unidad y N es el conjunto de unidades conside-
radas. La diversidad beta multiplicativa (β=γ/α) o, sim-
plemente, β, señala el nivel de diferenciación relativa del 
conjunto de datos o la diversidad del conjunto de datos no 
encontrada en ningun ensamblaje en particular (Veech y 
Crist, 2010). Dicho de otro modo, β determina la cantidad 
de ensamblajes virtuales completamente distintos o uni-
dades de composición diferentes presentes en el conjunto 
de unidades de muestreo (Toumisto, 2010a, b; Moreno et 
al., 2011; Pereyra y Moreno, 2013; Calderón et al., 2013). 

El valor mínimo posible de β es 1.0 cuando todas las unida-
des de muestreo tienen la misma composición de especies. 
En este caso, el conjunto representa sólo una unidad de 
composición. El valor máximo de β equivale a N, cuando 
todas las unidades del conjunto tienen una composición 
de especies por completo diferente. En tal situación, la 
cantidad de unidades de composición igualan el número 
de unidades de muestreo. La diversidad beta aditiva (β+=γ-
α) indica en cuántas especies excede la diversidad gamma 
a la diversidad alfa o unidad de muestreo promedio de ese 
conjunto. Constituye una medida de diferenciación ab-
soluta entre la escala regional y la local, al determinar en 
cuántas especies resulta superior la riqueza del conjunto 
de datos (γ) respecto de una unidad de muestreo promedio 
(α). 

Las unidades de medida de las diversidades α, γ y β+ son 
especies; en cambio, las de β representan ensamblajes 
virtuales o unidades de composición completamente dis-
tintas. Si resulta adoptada la perspectiva de diversidad 
verdadera, β representaría el número efectivo de unida-
des de composición completamente distintas del conjun-
to de unidades (Jost, 2007; 2010b; Veech y Crist, 2010; 
Toumisto, 2010b), mientras que α y γ se expresarían en 
NEE (Jost, 2006; 2007; 2010b; Jost et al., 2011; Baselga, 
2010).

La Figura 2 ilustra un conjunto de tres unidades de mues-
treo, cada una con las mismas cinco especies. Como la ri-
queza de especies promedio (α) iguala la riqueza global (γ), 
el valor de β es el mínimo posible, al estar representado 
sólo un ensamblaje o unidad de composición únicos entre 
todas las unidades de muestreo del conjunto. Al existir 
una unidad única de composición, la riqueza en exceso por 
unidad de muestreo (β+) es nula. En la Figura 3, la riqueza 
global es de 15 especies y cada unidad exhibe una com-
posición de cinco especies diferentes cada una.  En este 
caso, la diversidad beta del conjunto es máxima, al igualar 
el número de unidades de composición el de unidades de 
muestreo. Por su parte, la riqueza regional (γ) excede en 
10 especies a cada unidad promedio (α).

Toumisto (2010b) hizo notar que, no obstante ser β un 
índice de heterogeneidad de composición, no mide en sí 
misma la heterogeneidad de la composición entre unida-
des. Esta variable puede exhibir el mismo valor, tanto con 
un número pequeño como grande de unidades. Por ejem-
plo, el conjunto con tres unidades de muestreo temporales 
(Anexo 1) tiene la distribución de especies por unidad que 
sigue: I= 26, 16, 17, donde γ= 32, α= 19,7, y β= 1,6 uni-
dades de composición. Supongamos el siguiente conjunto 
hipotético con cinco unidades de muestreo: II= 15, 25, 25, 

Figura 2. Unidades hipotéticas de muestreo, cada una con una 
composición idéntica de cinco especies. γ = 5, α = 5, β= 1,0, 
β+=0,0. Significado de los símbolos en el texto. 
Figure 2. Hypothetical sampling units, with an identical five 
species composition each one. 

Figura 3. Unidades hipotéticas de muestreo, cada una con una 
composición de cinco especies diferentes.γ = 15, α = 5, β = 3 y 
β+= 10. Significado de los símbolos en el texto.
Figure 3. Hypothetical sampling units, with a different five 
species composition each one.
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13, 20, donde  γ= 32,  α= 19,6 y β= 1,6. Los conjuntos I y 
II exhiben el mismo número de unidades de composición 
(β=1.6), pero, según se verá a continuación, difieren en 
heterogeneidad, la cual depende tanto del valor de β como 
de N. 

La heterogeneidad entre unidades de muestreo es cuan-
tificada por la expresión Hhe=β/N (Toumisto, 2010b). Sus 
valores corresponden a 1/N, cuando la diversidad beta es 
mínima (β=1,0) y a la unidad cuando la diversidad beta 
es máxima (β=N). En el conjunto I: β/N= 0,53 y en el 
conjunto II: β/N= 0,32. En el conjunto I la diversidad de 
la composición está repartida entre menos unidades de 
muestreo, lo cual resulta en la mayor heterogeneidad de 
este conjunto respecto del conjunto II. Del mismo modo, 
la heterogeneidad del conjunto de la Fig. 2, (β= 1,0) equi-
vale a 0,33 y el de la Fig. 3 (β= 3,0) equivale a la unidad, 
porque cada unidad de muestreo tiene una composición 
100% diferente por completo a cualquier otra.

La diversidad beta puede abordarse desde tres perspecti-
vas. Según se ha visto, una de ellas consiste en la expre-
sión de relaciones entre la escala local (α) y la global (γ) 
de las observaciones. Otra perspectiva sería considerarla 
como una medida de disimilitud entre pares de unidades 
de muestreo, y la tercera, como medida de disimilitud 
entre unidades múltiples, donde N≥3 (Baselga, 2010). 

La disimilitud beta resulta de la contribución de los dos 
componentes que la integran: el reemplazo o sustitución 
de especies y la diferencia de la riqueza de especies entre 
unidades de muestreo. De modo que la diversidad beta 
total (βto) se desglosa en un componente de reemplazo 
(βre) más un componente de diferencia de riqueza (βri). 
Así: βto= βre + βri. Los componentes de reemplazo y de di-
ferencia de riqueza pueden ser relacionados con procesos 
intrínsecos  de los ecosistemas, tales como los niveles de 
tolerancia ecológica de las especies, y sus respuestas a pro-
cesos y fluctuaciones de los sistemas ecológicos (Legendre, 
2014).

La expresión generalizada anterior de descomposición de 
la diversidad se analiza mediante una de dos alternati-
vas. Una de ellas, considera el componente de diferencia 
de riqueza como una consecuencia del anidamiento del 
ensamblaje entre unidades  (Baselga, 2010, 2012, 2013; 
Baselga y Leprieur, 2015; Murray y Baselga, 2015; Ricotta 
y Pavoine, 2015). Esta alternativa, llamada BAS, propo-
ne una medida  de la diversidad beta (βsor) y su desglose 
en componentes de reemplazo (βsim) y anidamiento (βnes), 
basada en el índice de disimilitud de Sørensen (βsor= b +c 
/ 2a + b +c), donde b y c significan el número de especies 
exclusivas de las unidades b, c, respectivamente, y a es el 
número de especies compartidas entre b y c.

En la alternativa BAS, la disimilitud beta total queda ex-
presada  como sigue:

βto= (b +c) / 2a + b +c y su desglose en componentes: 

βto= βsim + βnes, donde:

βsim = min (b,c) / a + min (b,c)  

βnes=|b-c| / (2a+b+c) X [a/a + min (b,c)]

El anidamiento es un patrón particular de la diferencia 
de riqueza entre sitios (Fig. 4), en el cual la composición 
de especies de sitios menos ricos en especies representa 
un subconjunto de la composición de especies en sitios 
más ricos en especies (Ulrich et al., 2009, 2017; Ulrich y 
Almeida-Neto, 2012). En ensamblajes anidados, las es-
pecies comunes tienden a incidir en todos los sitios y las 
especies menos frecuentes tienden a incidir en los sitios 
más ricos en especies (Ricota y Pavoine, 2015). Estos úl-
timos autores precisaron que en las matrices (especies X 
unidades de muestreo) donde predomina el anidamiento, 
las especies tienden a presentar una coexistencia agre-
gada, mientras que en las matrices donde predomina el 
reemplazo las especies tienden a exhibir una coexistencia 
segregada. 

Los procesos subyacentes en los patrones anidados se en-
cuentran relacionados con la capacidad de colonización y 
tolerancia ecológica de las especies, fragmentación de los 
hábitats y procesos selectivos de colonización y extinción. 
Las especies más abundantes tienen más probabilidades 
de ocupar más sitios de los que ocuparían especies con 
densidades bajas, fenómeno llamado “muestreo pasivo” 
(Ulrich et al., 2009). Un patrón anidado es más esperado, 
de manera particular, a través de sitios temporalmente es-
tables y homogéneos ecológicamente, así como a través de 
gradientes ecológicos (Ulrich et al., 2012). 

Ulrich y Almeida-Neto (2012) resumieron que los dos pa-
trones básicos causantes de la variación en la composición 
de especies (diversidad beta) son las diferencias en la ri-
queza de especies y el reemplazo de especies, consisten-
te este último en la ganancia y pérdida de especies entre 
unidades. El reemplazo se cuantifica como la suma del 
número de las incidencias no compartidas entre todos los 
pares de unidades. Una condición necesaria para el ani-
damiento es la diferencia de riqueza de especies a través 
de las unidades de muestreo, pero no es necesario lo con-
trario. La diferencia de riqueza es un fenómeno indepen-
diente al posible anidamiento de una matriz de datos. No 
obstante, siempre que exista anidamiento, existe una di-
ferencia de riqueza de especies entre las unidades del con-
junto considerado. Dichos autores recomiendan evitar la 
utilización de la perspectiva BAS. 

Por otra parte, Almeida-Neto et al. (2012) enfatizaron que 
las medidas de la alternativa BAS no reflejan anidamien-
to.  Incluso, las mismas pueden ofrecer valores de anida-
miento aun cuando dicha configuración no exista. En su 
criterio, el anidamiento debe ser medido con un índice 

Figura 4.  Unidades hipotéticas de muestreo con una composi-
ción anidada de siete especies.  
Figure 4. Hypothetical sampling units with a nested composi-
tion of seven species. 
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adecuado, como el NODF (Almeida-Neto y Ulrich, 2011; 
Ulrich y Almeida-Neto, 2012). Esta medida cuantifica el 
estado de orden de una matriz, basado en la superposición 
y llenado decreciente de las especies dentro de la misma, 
y ofrece tanto una medida global de anidamiento de la 
matriz, como la contribución específica de las especies 
entre unidades (filas)  y de la composición conjunta pre-
sente entre unidades (columnas), lo  mismo con datos de 
presencia-ausencia como de abundancia. 

Chen y Schmera (2015) argumentaron que el método de 
componentes BAS no tiene una significación ecológica evi-
dente, porque su índice de anidamiento no guarda relación 
con otras medidas de esta variable (por ejemplo, NODF). 
En defensa de su propuesta, Murray y Baselga (2015) ma-
nifestaron que, en realidad, βnes “no es una medida de ani-
damiento en sí misma, sino una medida de cuán disímiles 
son dos comunidades debido al anidamiento”. Lo cual re-
sulta confuso. 

La otra perspectiva, llamada POD, es la seguida en el 
presente análisis y se basa en el índice de disimilitud de 
Jaccard (βto=b + c / a +b +c). Esta alternativa considera un 
componente de reemplazo (βre) más otro de diferencia 
de riqueza de especies (βri) en sentido estricto (Podani y 
Schmera, 2011; 2016; Tonial et al., 2012; Carvalho et al., 
2012, 2013; Cardoso et al., 2014; Chen y Schmera, 2015).  
Así:

βto= (b + c) / (a +b +c), siendo su desglose en componentes:
βto= βre + βri, donde:

βre = 2 min (b, c) / (a + b + c) 

βri= |b-c| / (a + b +c)

Es posible cuantificar la importancia relativa del reempla-
zo y de la diferencia de riqueza con relación al valor de 
beta (Tonial et al., 2012). La importancia relativa del re-
emplazo sería: Tre=  βre/βto y la de diferencia en riqueza: 

Tri= βri/βto. 

En los tres meses del ejemplo (Anexo 1), la diversidad beta 
se aproximó a las dos unidades de composición, de las tres 
posibles para ese conjunto de datos, mientras que la ri-
queza gamma excedió en 12 especies a la unidad prome-
dio de composición (Tabla 3). La mayor  disimilitud beta 
ocurrió entre el par junio-diciembre (60.0%). En las disi-
militudes con junio prevaleció el componente de diferen-
cia de riqueza, con importancias relativas de 55% y 60%. 
Entre diciembre y febrero predominó el componente de 
reemplazo, cuya importancia relativa fue 92.0%. Estos dos 
meses tuvieron una riqueza de especies muy semejantes, 
con 16 y 17 especies, respectivamente. Sobre esta base, es 
de esperar que el aporte mayor a la disimilitud recayera en 
el reemplazo, o sea, en especies observadas en uno de los 
meses, pero no en el otro.  

Relaciones de la diversidad beta en unidades múltiples 
(N≥3) de muestreo

Las métricas para combinaciones entre pares de unida-
des no son suficientes para representar la similitud entre 

ensamblajes a través de unidades múltiples de mues-
treo (Diserud y Ødegaard, 2007; Baselga, 2013; Hui y 
McGeoch, 2014; Ricotta y Pavoine, 2015; Hui et al., 2018). 
Desde la perspectiva POD (disimilitud de Jaccard), Ensing 
y Pither (2015) enuncian las medidas siguientes de la disi-
militud beta y sus componentes para unidades múltiples. 

βto= [∑ min (b, c)] + [∑ max (b, c)] / [(∑St-Si] + [∑ min (b, 

c)] + [∑ max (b, c)] 

Las variables b, c como en las expresiones precedentes, St 
es la riqueza de especies del conjunto de unidades y Si la 
riqueza de especies en cada unidad. Sustituyendo los tér-
minos con los valores del Anexo 1 se obtiene: 

βto (%)= 55.0% de variación en la composición entre el 
conjunto de los tres meses de observaciones. El desglose 
en componentes es como sigue:

βre = 2 [∑ min (b, c)] / [∑St-Si] + [∑ max (b,c)] + [∑ min (b, 
c)] 

βre = 34.0%. 

βri= [∑ max (b,c)] – [∑ min (b, c)] / [∑St-Si] + [∑ max (b,c)] 
+ [∑ min (b, c)] 

βri=    21.0%.

Variables Junio-
Diciembre

Junio-
Febrero

Diciembre-
Febrero

γ (32)

α (19.7)

β (1.6)

β+ (12.3)

a 12 14 10

b 14 12 6

c 4 3 7

βto (%) 60,0 51,7 56,5

βre (%) 26,7 20,7 52,1

βri (%) 33,3 31,0 4,4

Tre (%) 44,5 40,0 92,2

Tri (%) 55,5 60,0 7,8

Tabla 3.  Valores de gamma, alfa, beta y beta aditiva entre los 
meses de junio, diciembre y febrero de un ensamble de maripo-
sas (Anexo 1). Especies comunes a un par de meses (a), espe-
cies presentes en un mes y no en el otro, respectivamente (b, c).  
Disimilitud beta (βto), componente de reemplazo (βre), com-
ponente de diferencia de riqueza (βri), importancia relativa del 
reemplazo (Tre), importancia relativa de la diferencia de riqueza 
(Tri). 
Table 3.  Gamma, alpha, beta, and additive beta values across 
June, December and February months from a butterfly assem-
blage (Appendix 1). Common species between two months (a), 
species present in one month, but not in the other, respectively 
(b, c).  Beta dissimilarity (βto), replacement component (βre), 
difference in species richness component (βri), replacement re-
lative importance (Tre), difference in species richness relative 
importance (Tri). 
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La importancia relativa del reemplazo en el conjunto de 
observaciones es (βre/βto)= 62.0% y la de la diferencia de 
riqueza (βri/βto)= 38.0%.

Rapoport y Monjeau (2001) formularon un índice C de 
“cosmopolitismo” o amplitud de la distribución geográfi-
ca, el cual es factible interpretarlo como el nivel de super-
posición espacial o temporal de la composición de las es-
pecies entre unidades de muestreo. El índice, modificado 
de Rapoport y Monjeau (2001), queda expresado como:

C= [(∑ nYi) / (∑ Yi)]-1 / (N-1)

Yi es el número de especies que ocupan 1, 2 ... n unidades 
de muestreo, nYi es el producto  de Yi por el número de uni-
dades y N es el número total de unidades.  La suma total 
de Yi equivale a la riqueza gamma. El índice toma el valor 
0.0 cuando todas las especies de la matriz ocupan sólo una 
unidad y 1.0 cuando todas las especies se encuentran en 
todas las unidades.   

La medida anterior se diferencia del “llenado de matriz” 
(matrix fill: MF) en que esta última equivale a la propor-
ción neta de celdas ocupadas respecto de las posibles a 
ocupar. En el ejemplo de los tres meses, el llenado com-
pleto de la matriz sería equivalente a: γ X N (32 especies 
X 3 meses= 96), pero las especies sólo ocupan 59 celdas, 
lo cual se determina mediante  ∑ FYi, donde F es la fre-
cuencia de la especie Yi en los N sitios. De modo que MF= 
∑ FYi / γ X N= 59/96= 0.60. MF es siempre mayor que la 
superposición, excepto cuando todas las especies ocupan 
todas las celdas de la matriz. La proporción C/MF (0.70 en 
el ejemplo) expresa la relación entre la superposición de 
las especies en la matriz y la ocupación neta de la misma 
(Tabla 4). 

La diversidad beta o relación local/regional representa 
también el inverso de la similitud de la composición de 
especies en un conjunto de unidades (Lande, 1996). De 
modo que su inverso,  Psi: Ψ= 1/β= α/γ, constituye  una 
medida de similitud entre unidades múltiples y resul-
ta más adecuado interpretarla  como la proporción de la 
riqueza de especies del conjunto contenida en la unidad 
promedio (Lande, 1996; Ricotta y Pavoine, 2015). Su 
medida equivalente de disimilitud sería la proporción de 
la riqueza del conjunto no contenida  en la unidad prome-
dio. Esta medida, llamada βan= 1-Ψ= (1- 1/β)= β+/γ, se 
incrementa con el incremento de la disimilitud de la com-
posición entre unidades, mientras que Ψ se incrementa 
con el incremento de la similitud de la composición entre 
unidades (Ricotta y Pavoine, 2015).

El índice Ψ resulta equivalente al llenado de matriz (MF) 
(Tabla 4), la cual pudiera considerarse, de igual modo, 
como una expresión de la similitud proporcional de un 
conjunto de datos entre unidades de muestreo.

Toumisto (2010b) y Chao et al. (2012) resumieron dife-
rentes expresiones de las relaciones de la diversidad beta 
como medida de diferenciación relativa de la composición 
entre unidades de muestreo. Entre ellas, se mencionan las 
siguientes:

Medida de superposición de composición. 

CqN = (1/β) – (1/N) / (1- 1/N)= (Ψ-1/N) / (1-1/N)

Representa una medida de homogeneidad, la cual expone 
el nivel de superposición de las especies en la matriz de 
datos. La superposición en la composición es máxima (1.0) 
cuando todas las unidades tienen la misma composición y 
nula (0.0) cuando todas las unidades exhiben una compo-
sición de especies por completo diferente entre sí. Chao et 
al. (2012) aseveran que el índice CqN resulta la medida más 
adecuada para determinar la similitud relativa de la com-
posición entre unidades, mientras que su complemento 
(1-CqN) ofrece una medida robusta de la diferenciación re-
lativa entre unidades, del nivel de no superposición de las 
especies en la matriz de datos. Este índice, así como su 
complemento, resulta equivalente con el índice de cosmo-
politismo (C) (Tabla 4). 

Reemplazo absoluto. 

β+=γ-α 

La diversidad beta aditiva significa, de igual modo, una 
medida de reemplazo o variación absolutos, al calcular 
cuántas especies son reemplazadas en la unidad promedio 
con relación al total de especies. Si el reemplazo absolu-
to se divide por la diversidad alfa, se obtiene el número 
de veces que se reemplaza la composición promedio en el 
conjunto de datos. Así: 
  βRA= β+/α=  β-1. 

Variables Fig. 2 Fig. 3 Anexo 1
γ 5 15 32
α 5 5 19,7
β 1,0 3,0 1,6
β+ 0,0 10 12,3
He 0,33 0,0 0,50
MF 1,0 0,33 0,60
C 1,0 0 0,40
Ψ 1,0 0,33 0,60
1-Ψ 0,0 0,67 0,40
CqN 1,0 0 0,40
1- CqN 0,0 1 0,60
βRA 0,0 2 0,60
βRR 0,0 1 0,30
βRP 0,0 0,67 0,40
U 0,0 5 6,0
ζN 1,0 0,0 0,60

Tabla 4.  Relaciones de la diversidad beta de la composición 
de especies de las  Figs 2 y 3 y del Anexo 1. Explicación de los 
símbolos en el texto. Valores expresados de manera aproximada 
excepto los de las variables básicas γ α, β y β+. 
Table 4. Beta diversity relationships of species composition 
from Figs. 2 and 3, and Appendix 1. Symbols explanation in 
text. Values rounded, with the exceptions of the basic variables 
γ α, β y β+. 
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Sus valores alcanzan, desde 0.0, cuando sólo existe una 
unidad de composición única y β+= 0.0, hasta el valor N-1, 
cuando cada unidad tiene una composición diferente por 
completo. El reemplazo absoluto es el complemento de la 
composición de una unidad promedio con relación al con-
junto de especies de las N-1 unidades (Tabla 4). 

Reemplazo relativo. 

βRR= (β-1/N-1)

Determina la proporción promedio de la composición que 
cambia entre una unidad y la otra a través del conjunto 
de unidades. Obtiene valores desde 0.0, donde la compo-
sición entre unidades es idéntica y no ocurre reemplazo 
entre las mismas, hasta 1.0, donde cada unidad es comple-
tamente distinta a las otras y ocurre así reemplazo com-
pleto en la composición de cada una de las unidades con 
relación a la otra (Tabla 4). 

Reemplazo proporcional. 

βRP= (β+/γ)=1-Ψ. 

Consiste en la proporción de la riqueza de especies del 
conjunto de datos no contenida en la unidad promedio de 
muestreo. Equivale a la medida Ban (1-Ψ) o complemento 
de la proporción de la riqueza de especies contenida en la 
unidad promedio. Representa una expresión de heteroge-
neidad complementaria, es decir, de la heterogeneidad del 
conjunto no presente en una unidad promedio. Cuando 
toda la riqueza del conjunto está representada en una 
unidad de muestreo (α=γ), el reemplazo proporcional es 
nulo (Tabla 4). 

Chao et al. (2012) recomiendan estimar las especies únicas 
por unidad de muestreo mediante la expresión siguiente:  

U= β+/(N-1) (Tabla 4). 

Hui y McGeoch (2014) y Hui et al. (2018) argumentan que 
la diversidad beta está sesgada hacia el reemplazo causa-
do por especies raras con distribución limitada, mientras 
ignora la contribución de especies comunes, las cuales 
suelen ser relevantes en el funcionamiento del ecosistema. 
Con el propósito de visualizar el patrón de estas especies y 
diferenciar la cuantía de las especies comunes respecto de 
las más raras en los reemplazos composicionales, acuñan 
el término “diversidad zeta” (ζ) en alusión al promedio de 
especies compartidas (ζi) entre i numero de sitios o por 
cualquier combinación de los mismos. 

Un cálculo simple de la diversidad zeta es la expresión 
normalizada, ζN= ζij/γj, donde ζij es el número de especies 
compartidas por los sitios i en la combinación específica j, 
y γj es el número total de especies en los n sitios de la com-
binación especifica j  (Tabla 4). 

Consideraciones Generales

Cadenasso et al. (2006) propugnaron que un concepto 
debe definirse de la manera más inclusiva posible, además 
de explicitar el modo de cuantificar la fenomenología ob-
servada. Para Morris et al. (2014), los índices ecológicos 

describirían propiedades generales de las comunidades. Es 
posible interpretar ambos criterios en el sentido de con-
cepciones amplias o polifiléticas de la diversidad ecológi-
ca, contrapuestas a la estrecha o monofilética de Toumisto 
(2011), la cual constriñe la diversidad ecológica a una ex-
presión de números efectivos de componentes. 

La diversidad ecológica, más que constreñida a una defi-
nición, puede ser conceptuada e interpretada como una 
combinación analítica de propiedades emergentes de los 
ensamblajes, tales como la riqueza de especies, la abun-
dancia total y la heterogeneidad taxonómica, incluida una 
interpretación acerca del tipo de especies que integran el 
ensamblaje.  Un ensamblaje con una proporción elevada de 
especies “raras” pudiera indicar, tanto la presencia de es-
pecialistas con requerimientos ambientales estrictos y así 
permitir la inferencia de que se encuentran en un entorno 
óptimo o, por el contrario, indicar la ausencia o escasez de 
recursos, sugerencia de  un ambiente físico depauperado. 
La simple expresión numérica de un índice no reflejaría tal 
diferencia. No debemos dejar de tener en cuenta, al menos 
de manera considerativa,  la red funcional que subyace 
embebida en la relación múltiple ensamblaje-ecosistema.

La diversidad máxima de un ensamblaje no tiene que 
estar relacionada de manera necesaria con una represen-
tatividad semejante de cada uno de sus componentes. 
La dominancia taxonómica, consecuencia natural de un 
NEE pobre, combinada con una riqueza de especies ele-
vada, puede señalar la existencia de una estructura eco-
lógica óptima, su diversidad máxima posible, para ese tipo 
de ensamblaje, embebido en un contexto ecosistémico 
determinado. 

Los NEE representan el desvío de una diversidad ideal 
para un conjunto en específico; pero en ese mismo desvío 
pudiera subyacer la expresión de una diversidad máxima 
u óptima si analizamos las otras variables mencionadas 
y las condiciones del entorno ecológico. Por ejemplo, 
una apreciación sobre el estado de la diversidad de otros 
componentes del ecosistema. La estructura óptima de un 
ensamblaje –con independencia de su NEE- pudiera ser 
un fenómeno emergente paralelo con otras estructuras 
análogas del ecosistema común en el cual se encuentran 
embebidos. Estructuras que se mantienen con fluctuacio-
nes, no necesariamente simétricas, en la distribución de 
las abundancias por especies. La diversidad representa 
un producto variable del ecosistema (Baumgärtner, 2006) 
y, como tal, materializa una cualidad dinámica emergen-
te que se resiste a una cuantificación inequívoca o única 
(Cadenasso et al., 2006). 

Por su parte, las diferentes expresiones de la diversidad 
beta resultan herramientas útiles para explorar relacio-
nes entre la escala local (alfa) y la regional (gamma) de los 
ensamblajes, así como posibilitar la diferenciación espa-
cial y temporal entre unidades de muestreo u observación 
y unidades de composición, las cuales, según se ha visto, 
no siempre son coincidentes. Desde la perspectiva de la 
diversidad beta es posible determinar también la disimili-
tud entre pares de unidades o unidades múltiples, consi-
derada dicha disimilitud como una consecuencia integra-
da de componentes de reemplazo y diferencia de riqueza 
de especies de ensamblajes, bien en el espacio, bien en 
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el tiempo.   En definitiva, las distintas expresiones de la 
diversidad beta nos permiten conocer aspectos de la es-
tructura y dinámica de la composición de especies en una 
matriz de datos. 

De cualquier modo, todo índice ecológico, por su propia  
naturaleza, conlleva una reducción notable del epife-
nómeno que intenta cuantificar (Baumgärtner, 2006). 
Reducción inevitable al tratarse de fenómenos emergen-
tes, de manifestaciones globales visibles de un entramado 
que no es sólo físico, sino también funcional. Sin dudas, 
pudiéramos convenir con Rajaram et al. (2017), quienes 
reconocen a la diversidad dentro de los sistemas -y el reto 
implícito en medirla- como un tema fundamental de la 
ciencia. 
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Mariposas Junio Diciembre Febrero
Papilionidae
Battus polydamas 16 0 0
Heraclides andraemon 2 0 0
Hesperiidae
Atalopedes mesogramma 0 0 3
Cymaenes tripunctus 12 0 0
Hylephila phylaeus 6 0 3
Panoquina lucas 10 0 0
Polites baracoa 14 1 3
Pyrgus oieleus 0 1 0
Urbanus proteus 7 0 4
Urbanus dorantes 0 1 0
Pieridae
Abbaeis nicippe 4 0 0
Eurema daira 60 0 0
Nathalis iole 467 0 0
Phoebis sennae 45 6 1
Phoebis agarithe 1 1 0
Pyrisitia nise 140 12 7
Ascia monuste 46 2 9
Lycaenidae
Ministrymon azia 3 0 2
Strymon limenia 3 0 0
Strymon istapa 0 1 0
  Polyommatinae
Hemiargus hanno 44 3 3
Leptotes cassius 39 0 3
Nymphalidae
Danaus gilippus 15 1 3
Danaus plexippus 0 1 1
Agraulis vanillae 24 3 5
Dryas iulia 6 0 0
Helichonius charitonia 4 0 1
Anartia jatrophae 8 1 8
Junonia genoveva 10 1 0
Junonia evarete 0 0 3
Phyciodes phaon 8 1 0

Calisto herophile 3 1 1

Total 997 37 60

Anexo 1. Composición taxonómica y abundancia relativa de las 
especies de un ensamblaje de mariposas de un complejo de ve-
getación de costa rocosa al este de la Bahía de la Habana en tres 
meses de estudio.
Appendix 1. Taxonomic composition and relative abundance of 
species from a butterfly assemblage in a rocky coast vegetation 
complex at the East of the Havana Bay in three studied months. 


