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Resumen: En este trabajo se intenta precisar el significado biológico de tres términos 
ampliamente usados en relación a la riqueza de especies: diversidad alfa o puntual, 
diversidad beta o recambio de especies, diversidad gamma o del paisaje. Se comenta 
a qué niveles de las escalas espacial y temporal corresponden estas tres expresiones 
de la riqueza en especies, así como las relaciones que guardan entre sí. Esto lleva a 
analizar la influencia de los factores históricos (biogeográficos) y de los factores 
ecológicos en las tres distintas expresiones de la riqueza en especies. Así mismo, se 
plantean algunos de los efectos que la fragmentación de origen antrópico tiene sobre 
los distintos tipos de diversidad de especies. 
 
Palabras clave: Diversidad alfa, diversidad beta, diversidad gamma, fragmentación de 
comunidades, grupos indicadores de riqueza de especies, especies turistas. 
 
Biological meaning of alpha, beta and gamma diversity 
 
Abstract: In this study we attempt to determine the biological meaning of three terms 
that are widely used in the context of species richness: alpha or local diversity, beta 
diversity or species turnover, and gamma or landscape diversity. The spatial and tem-
poral scales on which these three expressions of species richness occur are dis-
cussed, as are the relationships between them. This leads to an analysis of the influ-
ence of the historical (biogeographical) and ecological factors that affect these three 
different expressions of species richness. In addition, some of the effects of habitat 
fragmentation caused by human activities on species diversity are presented. 
 
Key words: Alpha diversity, beta diversity, gamma diversity, community fragmentation, 
species richness indicator groups, tourist species. 
 
 
    
 
 
 
 
 
Introducción  
El estudio de las distintas expresiones de la riqueza de especies se encuentra 
en circunstancias no excepcionales en las ciencias biológicas: la Ecología y 
la Ciencia de la Biodiversidad han tomado conceptos y formas de expresión 
de la Estadística y de la Teoría de Sistemas, lo que da una impresión de ex-
actitud. Pero es más fácil la expresión matemática de los distintos aspectos 
de la biodiversidad que su interpretación biológica. En muchos casos la in-
terpretación biológica carece de precisión. No se señalan los límites en espa-
cio y en tiempo. Como consecuencia se tienen resultados que en apariencia 
están estadísticamente bien tratados, pero que no son comparables porque se 
refieren a entidades biológicamente distintas. En este artículo pretendemos 
precisar el sentido biológico de las diversidades alfa, beta y gamma de 
acuerdo a su posición en las escalas de espacio y tiempo. 
 Intentamos una reflexión (que de ninguna manera pretende ser exhaus-
tiva) sobre varios puntos relacionados con la riqueza de especies: 1) ¿Qué 
representa esta riqueza, una propiedad de las comunidades (y por lo tanto de 
su estructura y funcionamiento), o una expresión de la historia evolutiva de 
un determinado espacio?; 2) ¿A que nivel (o niveles) de las escalas de espa-
cio y tiempo tiene significado biológico el numero de especies? 
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 Partimos de la idea de que el número y calidad de 
las especies de una determinada comunidad no puede 
ser interpretado si no se toma en cuenta su relación con 
el pool regional de especies y, por lo tanto, con la evo-
lución de un espacio mayor y de los paisajes que com-
prende. A su vez las relaciones ecológicas que se pre-
sentan en las comunidades influyen en las posibilidades 
que tienen las especies del pool regional para coexistir. 
Es decir, las diversidades alfa y gamma son interdepen-
dientes. Partimos de las premisas siguientes: i) dentro 
de las posibilidades del pool regional, la diversidad alfa 
(puntual) refleja las relaciones ecológicas que se en-
cuentran en un espacio puntual; ii) la diversidad gamma 
(el pool regional de especies) es consecuencia de los 
procesos histórico-geográficos que actúan a nivel de 
mesoescala, condiciona y a su vez es influida por las 
diversidades alfa y beta; iii) es a nivel de paisaje o me-
soescala donde las acciones humanas como cambio y 
fragmentación de comunidades tienen sus efectos mas 
importantes (en términos de permanencia o extinción de 
especies), efectos que exagera o mal interpreta el análi-
sis puntual de la riqueza de especies. 
 

Como situar la riqueza en especies entre  
las características del mundo vivo 
 
La riqueza en especies de un espacio determinado la 
podemos estudiar bajo dos aproximaciones, cada una de 
las cuales implica supuestos y perspectivas distintas. 
Bajo la primera, consideramos que la entidad biológica 
superior a la población (en un orden jerárquico de com-
plejidad creciente), es la comunidad 1. La comunidad 
tiene una estructura y funcionamiento característicos, 
mismos que se determinan a través del proceso evo-
lutivo. La riqueza de especies es uno de los parámetros 
que usamos para estudiar las comunidades. Este es el 
enfoque de la Ecología Mecanicista que dominó las 
primeras siete décadas del siglo XX. Cody y Diamond 
(1975), Emlen (1977) y Roughgarden (1989), entre 
otros, revisan esta tendencia en Ecología. 
 Para la segunda aproximación la riqueza en espe-
cies es una realidad histórica. Es el resultado de la 
evolución en espacio y tiempo. Las especies forman 
ensambles, pero su existencia es una realidad que no 
depende de la naturaleza de los ensambles. Ocurre lo 
contrario, las especies que existen en un espacio deter-

minan (junto con los factores ambientales) las carac-
terísticas de los ensambles. Esta es la aproximación 
característica de la Macroecología, también la que cor-
responde a una naciente Ciencia de la Biodiversidad (El 
lector encontrará un examen y una amplia bibliografía 
de las dos aproximaciones en Brown et al., 2001).  
 Podemos precisar las diferencias entre una y otra 
aproximación señalando que para la primera el interés 
en las especies deriva de lo que éstas nos explican de la 
estructura y función de cada comunidad. No todas las 
especies son igualmente importantes, en realidad son 
muy pocas las que por su biomasa, por su número de 
individuos o por su impacto funcional, afectan lo que 
pasa en una comunidad (de ahí el interés en Ecología 
por los índices que reflejan las abundancias o biomasas 
relativas de las distintas especies). 
 Para la segunda aproximación, las especies (abun-
dantes o no, ecológicamente relevantes o no) son lo 
importante. Los ensambles (o comunidades) son arre-
glos temporales en los que las especies interactúan. 
Muchas de las características de las comunidades que 
existen en un área, dependen de las especies que la 
historia evolutiva (la Biogeografía) permite que existan 
en ese espacio. 
 Ambos enfoques son complementarios, ambos 
buscan sus paradigmas. Pero aunque no parece que en 
la cotidianeidad del trabajo se vea siempre con claridad, 
ambos enfoques parten de visiones muy distintas de lo 
que es el universo de la vida. El confundir ambas 
aproximaciones lleva a líos, a veces graves. En las dé-
cadas de los años 80’s y 90’s del siglo pasado se hici-
eron varias especulaciones sobre el número de especies 
que contenían distintas comunidades. Con base en estas 
especulaciones se pasó a otras que pretenden que al 
transformar una determinada superficie de una comuni-
dad se pierde un número proporcional de especies. Estas 
especulaciones llevan a cifras de extinción que los estu-
dios de campo no confirman. La segunda serie de es-
peculaciones no toma en cuenta que las especies no sólo 
son parte de una comunidad actual. Tienen una 
dinámica propia que las pueden llevar a sobrevivir las 
modificaciones de la comunidad y pasar a formar parte 
de ensambles distintos. 
 Tratemos de resumir los aspectos conceptuales 
que hemos venido discutiendo. Al estudiar las rela-
ciones de los seres vivos con su ambiente, la Ecología 

_______________ 
 
Nota 1.- En el texto utilizamos casi como términos equivalentes comunidad y ensamble. Sin embargo tratamos de dar una cierta 
diferencia al uso de uno u otro término. Usamos comunidad cuando queremos enfatizar la existencia de una unidad estructural y 
funcional. Igual que lo consideraba la Ecología Clásica (véase Odum, 1971) entendemos por comunidad la unidad que incluye 
todos los organismos de un área que interactúan entre sí y con el espacio físico, de manera que el flujo de energía tiende a una 
bien definida estructura trófica, con su correspondiente diversidad funcional. A través de su evolución en el tiempo, la comuni-
dad se “cierra”. La relación entre las distintas especies (poblaciones) que la integran se vuelve más definida e interdependiente. 
La misma naturaleza de las cosas (limitaciones de recursos y de espacio, organización de cadenas tróficas) lleva a la manifesta-
ción de algunas regularidades que son una expresión estadística emergente de las propiedades de la comunidad como sistema 
complejo (Margalef, 1991; Margalef usa el término ecosistema en lugar de el de comunidad). Como ensamble consideramos un 
conjunto de especies (poblaciones) que coexisten dentro de los mismos límites de espacio y tiempo. El concepto de comunidad 
hace énfasis en la interacción, el de ensamble en la coexistencia. Los ensambles locales pueden verse como conjuntos de espe-
cies cuya área de distribución geográfica coincide en un punto (Leitner & Rosenzweig, 1997; Arita & Rodríguez, 2002, 2004; 
Ricklefs, 2004).No son conceptos excluyentes. Puede enriquecer el discurso usar ambos según el grado de integración que supo-
nemos tiene un conjunto de especies. Otra aproximación a las definiciones de estos términos es la propuesta por Fauth et al. 
(1996). 
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suele prescindir de la historia. La escala de tiempo en 
que se construyen los modelos ecológicos es muy corta. 
Las comunidades existen, están ahí, y lo que queremos 
averiguar es qué especies participan en su estructura y 
flujos, como son las relaciones entre estas especies en lo 
que se refiere a dominancia, equidad, homeostasis, etc., 
hasta llegar a modelos predictivos de lo que ocurre y de 
lo que puede ocurrir si se presentan cambios. A diferen-
cia, para la Ciencia de la Biodiversidad las comunidades 
no existen como entes fijos. Existen las especies, cada 
una de ellas con una historia evolutiva y en un proceso 
de cambio permanente. Las especies se organizan en el 
tiempo y en el espacio en ensambles, estos ensambles se 
consolidan en lo que llamamos comunidades. En estos 
ensambles algunas especies tienen relaciones más o 
menos estables y funcionales, son las que establecen esa 
trama de cadenas que se considera esencial en la estruc-
tura y función de las comunidades. Pero muchas otras 
no participan en forma importante en esta trama. 
 La Ecología Mecanicista busca dar a cada especie 
un significado funcional dentro de un complejo mecan-
ismo: la comunidad. Pero en realidad los seres vivos no 
tienen más propósitos que apropiarse de elementos y 
multiplicarse. Multiplicarse en historias no siempre 
relacionadas, no siempre semejantes, dando lugar a la 
diversidad. Si la diversidad de la vida es el resultado de 
alternativas de caos y secuencias causa-efecto que ocur-
ren independientemente en el espacio y en el tiempo, en 
muchas, muchísimas líneas filéticas, no nos debe ex-
trañar que tengamos tantas especies (véase Brooks y 
Willey, 1988). 
 El hombre (no solo el hombre industrial, el 
proceso empieza con los primeros agricultores), trata de 
poner un poco de orden en la naturaleza: escoge las 
plantas y los animales que mejor se adaptan a sus nece-
sidades y los favorece. Milenio tras milenio de este 
quehacer han cambiado en mayor o menor grado todos 
los paisajes terrestres, con la excepción de los polares. 
Reducir la biodiversidad dando prioridad a las formas 
de vida (microorganismos, hongos, plantas y animales) 
que utilizamos, manejamos, e incluso criamos, es una 
función de orden. Como cualquier otra función de orden 
facilita la gerencia de sistemas complejos. Los hace más 
rentables en productos fácilmente utilizables, en energía 
aprovechable. Pero también reduce las opciones, las 
posibilidades. Hace que el mundo natural sea mas lineal 
(Halffter, 2000). 
 

Uso de grupos indicadores como parámetro  
de la riqueza en especies 
 
Si el número de especies de un paisaje correspondiese al 
de papeles o nichos ecológicos en el conjunto de sus 
comunidades, una Ciencia de la Biodiversidad no ten-
dría tareas que resolver. Pero en realidad, prácticamente 
siempre hay muchas más especies de las que podemos 
prever con un esquema mecanicista. Muchas más 
cuanto más compleja es la comunidad o el paisaje que 
estudiamos. Así, el número de especies de un monocul-
tivo se puede aproximar mucho al de nichos previstos, 
pero en una selva o en un arrecife se separa totalmente. 

Por otra parte, también ocurre que en un paisaje algunos 
nichos ecológicos no están cubiertos. Por ejemplo, en 
todos los paisajes tropicales y templado cálidos, los 
escarabajos que comen y desintegran el estiércol (Col-
eoptera: Scarabaeinae) forman dos grupos funcionales: 
los cavadores y los rodadores. En un paisaje concreto, 
en los pastizales que se sitúan a la altitud de Xalapa, 
Veracruz, México, no existen los rodadores a pesar de 
la fuerte oferta de estiércol (Arellano y Halffter, 2003). 
Tanto la redundancia y sobreposición de especies como 
su falta, obedecen a las mismas razones: el número de 
especies está en parte determinado por las interacciones 
ecológicas, pero también por la historia evolutiva y 
biogeográfica del área en estudio y de los biota que la 
ocupan. 
 Para entender la importancia de ambos tipos de 
elementos: los ecológicos y los históricos, hemos pro-
puesto el estudio conjunto de las diversidades alfa, beta 
y gamma a nivel de paisaje, sobre todo cuando es se-
guido por análisis comparativos entre paisajes en los 
que varían la historia biogeográfica o las características 
ecológicas (Halffter, 1998; Moreno y Halffter, 2001; 
Arellano y Halffter, 2003; Pineda y Halffter 2004; 
Pineda et al., 2005). 
 Como es imposible trabajar con todas las especies 
de organismos que se encuentran en un lugar o en un 
paisaje, recurrimos al uso de grupos indicadores. Los 
grupos indicadores son conjuntos de organismos 
taxonómica y funcionalmente afines, que reúnen una 
serie de características ya precisadas en varias publica-
ciones (véanse citas mas adelante). Conviene trabajar 
con varios grupos que respondan de manera distinta a 
las condiciones del paisaje y muy especialmente a los 
cambios antrópicos. Esto último, porque uno de los 
propósitos principales es determinar los efectos sobre la 
biodiversidad de distintas actividades humanas. Sobre el 
uso de grupos indicadores la bibliografía se ha multipli-
cado en los últimos años. Una lista inclusiva, pero no 
completa, comprende como revisiones: Noss, 1990; 
Halffter y Favila, 1993; Favila y Halffter, 1997; 
McGeoch, 1998; Halffter, 1998; Caro y O’Doherty, 
1999; y como ejemplos: Fenton et al., 1992; Kremen, 
1992; Pearson y Cassola, 1992; Pearson, 1994; Faith y 
Walker, 1996; Olivier y Beattie, 1996; Andersen, 1997; 
Dufrene y Legendre, 1997; Longino y Colwell, 1997; 
McGeoch y Chown, 1998; Jones y Enggleton 2000; 
Moreno y Halffter, 2001; Davis et al., 2001; Allegro y 
Sciaky, 2002; McGeoch et al., 2002; Arellano y 
Halffter, 2003 y bibliografía ahí citada. Por supuesto, el 
tipo de grupos indicadores que usemos dependerá del 
paisaje que vamos a estudiar: los grupos útiles en las 
selvas, pueden incluso no existir en paisajes de desierto.  
 Escogidos los grupos indicadores útiles para un 
determinado paisaje, podemos pretender dos cosas (dos 
cosas que en realidad son muy distintas): 1) tener una 
medida de campo que permita especular sobre la riqu-
eza total de especies del paisaje. Es decir usar los gru-
pos indicadores como un subrogado de la riqueza total, 
o al menos de algunos otros grupos (por ejemplo Carroll 
y Pearson, 1998; Pharo et al., 1999; Blair, 1999; Wil-
liams-Linera et al., 2005). 2) Tomar el número de espe-
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cies y su abundancia en los grupos indicadores como un 
parámetro que permitirá comparar sitios distintos, o 
diferentes momentos en el tiempo. Estas medidas no 
van a ser una referencia directa del número total de 
biotas de un paisaje o comunidad, pero nos permitirán 
hacer las comparaciones antes mencionadas y también 
evaluar los efectos de la fragmentación y de los cambios 
de origen antrópico. Usar un grupo indicador, como 
indicador (valga la redundancia), aceptando que distin-
tos grupos pueden tener tendencias distintas, es menos 
carismático que hablar de grandes cifras globales de 
especies, pero, por el contrario, más sólido. 
 

Diversidad Alfa 
 
En una primera aproximación la diversidad alfa o diver-
sidad puntual corresponde a un concepto claro y de fácil 
uso: el número de especies presentes en un lugar. Esta 
sencillez es engañosa. Bajo el término diversidad pun-
tual en la bibliografía hay referencias a varias cosas 
diferentes, a veces muy diferentes. Como señala Gray 
(2000), desde la aparición del artículo de Whittaker 
(1960) en que propone el término de diversidad alfa, 
hay diferencias de criterio sobre lo que debe conside-
rarse como tal. La principal diferencia se refiere a que 
medimos: la riqueza en especies de una muestra territo-
rial, o la riqueza en especies de la muestra de una 
comunidad. Para Whittaker (1960, 1972) la diversidad 
alfa es la riqueza en especies de una muestra territorial. 
Así considerado el concepto necesita de precisión: ¿a 
que extensión corresponde una muestra territorial? ¿a 
una extensión puntual como consideró Whittaker, o a 
áreas mucho mas grandes? (véase por ejemplo 
Hengeveld et al., 1997; Harrison et al., 1992). La difer-
encia es mucho mayor si consideramos que la muestra 
corresponde a la composición de un comunidad (véanse 
por ejemplo, Pielou, 1976; Underwood, 1986). ¿Qué 
limites vamos a aceptar para definir qué especies per-
tenecen a una comunidad? Incluso para la Ecología 
Clásica lo anterior representa un problema tanto teórico 
como práctico. Por ejemplo, Pielou (1976) señala que 
no todas las especies que se encuentran en un lugar 
forman parte de la comunidad que existe en ese sitio. 
Whittaker et al. (2001) presentan una revisión de las 
definiciones de riqueza de especies en relación a la 
escala espacial después de los trabajos de R.H. Whitta-
ker, así como de las dificultades para dar un equivalente 
dimensional exacto a cada idea de diversidad “puntual”. 
 Hemos intentado salir del complicado marasmo 
semántico, pero también conceptual, antes señalado, 
mediante dos pasos: 1) Definiendo punto o lugar me-
diante un compromiso entre espacio, estructura y tiem-
po; 2) Aceptando que hay distintos tipos de diversidad 
alfa y que cuanto más precisos seamos en definir cada 
uno de ellos, más fácil será saber que podemos compa-
rar con que. 
 Consideramos como punto o lugar en relación al 
análisis de la riqueza en especies, la extensión mínima 
en términos de espacio y tiempo que contiene una mues-
tra del conjunto de un ensamble funcional (o comuni-
dad)2. Esta definición tiene la ventaja de que no impone 
a priori restricciones en espacio o tiempo. Por la com-

plejidad del ensamble estructural-funcional, las dimen-
siones en espacio y tiempo de una muestra de selva 
lluviosa no son iguales a las de una muestra equivalente 
de un bosque de coníferas. 
 Prescindiendo de asociar la diversidad alfa con 
una extensión territorial fija, este valor puede expresarse 
como: 1) El número de especies que tiene una comuni-
dad en un punto determinado (diversidad alfa puntual). 
2) Un promedio de valores puntuales correspondientes a 
diferentes lugares dentro de un paisaje ocupado por una 
misma comunidad (diversidad alfa promedio). 3) El 
número de especies que se colecta en un punto determi-
nado en un cierto lapso de tiempo (diversidad alfa acu-
mulada). 
 
● Diversidad alfa puntual.- El número de especies de 
un grupo indicador que se encuentra en un determinado 
punto puede variar mucho de un lugar a otro, aún dentro 
de un mismo tipo de comunidad y en un mismo paisaje. 
Por ejemplo, en la selva mediana caducifolia del centro 
del Estado de Veracruz, México, en tres sitios próxi-
mos, Moreno y Halffter (2001) encontraron que la di-
versidad alfa puntual de murciélagos de dos familias 
neotropicales era de 10, 12 y 15 especies. 
 Los elementos que pueden influir en el número de 
especies que se encuentran en un lugar, sin que haya 
cambios importantes en las condiciones biológicas o 
ambientales del paisaje, son: 1) las especies raras; 2) las 
especies turistas; 3) fenómenos demográficos como el 
efecto de masa; 4) el área que ocupa la comunidad en 
estudio; 5) la heterogeneidad espacial del paisaje. Más 
adelante comentamos cada uno de estos elementos. Un 
enfoque conceptual para interpretar la riqueza de espe-
cies de un lugar que abre la comprensión a su posible 
gran variabilidad, es considerar esta riqueza como resul-
tado de la interacción entre extinciones locales y even-
tos de colonización-recolonización, todo ello dentro de 
los limites que fija el pool regional de especies (Roslin, 
2001). Esta es una aproximación que está de acuerdo 
con las ideas macreoecológicas y de la Ciencia de la 
Biodiversidad. 
 Las especies raras son aquellas que viviendo y 
reproduciéndose en el lugar de muestreo, están repre-
sentadas por poblaciones con muy pocos individuos. Su 
captura será mucho mas aleatoria que la de otras espe-
cies. Al analizar los datos hay que tener cuidado de que 
no exista una relación estrecha entre la rareza y el sis-
tema o universo de muestreo. Es muy difícil encontrar 
un sistema de muestreo que cubra en forma igual todas 
las especies de un grupo indicador, por lo que es acon-
sejable utilizar sistemas complementarios de muestreo 
(Longino & Colwell, 1997; Scharff et al., 2003). La 
abundancia de especies raras parece mayor en los bos-
ques tropicales (Hubbell & Foster, 1986; Rabinowitz et 
al., 1986), posiblemente asociada a la mayor compleji-
dad estructural de estas comunidades. 
 
_______________ 
Nota 2.- Hay que tomar en cuenta que las especies con terri-
torios más grandes (especialmente mamíferos y aves depreda-
doras de gran tamaño) suelen volverse “invisibles” al mues-
treo en áreas menores (Terborgh et al., 1990: 225-6). 
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 Las especies (o individuos) turistas son aquellos 
que en forma estocástica llegan al lugar del muestreo. 
Su presencia puede no ser tan aleatoria, ya que ciertos 
fenómenos físicos como la cercanía geográfica del área 
de origen, corrientes de aire o de agua, condiciones 
orográficas, etc., pueden favorecer su frecuencia. Las 
especies turistas se encuentran en la comunidad por 
periodos breves, no se reproducen en ella ni mantienen 
poblaciones estables. El número y frecuencia con que se 
encuentran individuos turistas están relacionados con 
que tan abierta sea la comunidad y su relación topológi-
ca con otras comunidades del paisaje. El concepto de 
turista se aplica a un determinado nivel de escala espa-
cial. Una especie puede ser turista para una comunidad 
(nivel alfa puntual), pero pertenecer al grupo de espe-
cies permanentes del paisaje (nivel gamma), mantenien-
do poblaciones abundantes en otra(s) comunidad(es) del 
paisaje. 
 La cantidad de especies turistas varía mucho de 
uno a otro paisaje, así como dentro del mismo paisaje 
entre distintos grupos indicadores. En un estudio recien-
te (Pineda et al., 2005) en el que se compara la diversi-
dad alfa de tres grupos indicadores (murciélagos, ranas, 
escarabajos copronecrófagos) en el bosque de neblina y 
los cafetales con sombra en Veracruz Centro, México, 
se encontró que en los escarabajos la diversidad alfa 
entre distintos puntos de una misma comunidad, o entre 
capturas realizadas en el mismo sitio en tiempos dife-
rentes, variaba tanto o más que entre los dos tipos de 
comunidad. Esta variación es debida a la presencia 
ocasional de individuos de especies turistas procedentes 
de lugares menos arbolados del mismo paisaje. Anali-
zando el asunto, los autores proponen que el elevado 
número de escarabajos turistas está asociado con las 
perturbaciones antrópicas que sufre el bosque de nebli-
na y por supuesto los cafetales, con una oferta excep-
cional de alimento, y como consecuencia de ambos 
fenómenos a una alta permeabilidad de los bordes de 
ambos ensambles. 
 La variación en la diversidad alfa de un punto 
puede estar también influida por fenómenos demográfi-
cos que ocurren fuera de él. Sería el caso del efecto de 
masa descrito por Shmida y Wilson (1985) que relacio-
na la llegada de individuos de una especie a la alta den-
sidad demográfica de esa especie en otra comunidad del 
paisaje. La situación topológica, así como la extensión 
que ocupa el ensamble en estudio, influyen mucho en la 
importancia que puede tener el efecto de masa. Así, el 
número de especies de murciélagos colectados en un 
maizal próximo a bosque tropical guarda una relación 
directa con la extensión del área bajo cultivo. Cuanto 
menor es el área, mayor el número de especies extrañas 
(resultados coincidentes para murciélagos encontrados 
en dos paisajes distintos por Medellín y Equihua, 1998 
y Moreno y Halffter, 2001). 
 La heterogeneidad del paisaje influye en la varia-
ción de la diversidad alfa puntual al permitir a las espe-
cies estar fuera de su hábitat optimo. Esto parece ocurrir 
especialmente en regiones tropicales (Stevens, 1989). 
 La idea de que el número y composición de espe-
cies de un lugar es una característica dependiente de la 

propia naturaleza del ensamble ahí existente, es una 
herencia de la Ecología Mecanicista (competencia y 
depredación son las principales fuerzas que determinan 
la riqueza en especies de la comunidad). Parecería ser 
que el número de especies que conviven en un lugar, 
independientemente de cuales sean las especies en par-
ticular, es estable dentro de límites estrechos aún por 
periodos largos de tiempo (véase Brown et al., 2001). 
En realidad hay muy pocos trabajos destinados a anali-
zar lo contrario, especialmente en condiciones tropica-
les. Un ejemplo de estos trabajos es el estudio en proce-
so sobre la riqueza de especies de escarabajos coprone-
crófagos en la Estación La Selva, Costa Rica (G. Halff-
ter, F. Escobar y A. Solís, com. pers.). En este estudio 
se ha encontrado que entre 1969 y 1993 (fecha de dos 
muestreos intensivos) ha ocurrido un cambio importan-
te: la aparición de Canthon moniliatus Bates en 1993, 
como muy abundante (cerca del 50% del total de todos 
los escarabajos capturados). Esta especie no fue captu-
rada en 1969. La Estación La Selva es un área estricta-
mente protegida, en donde en el tiempo transcurrido 
entre 1969 y 1993 el único fenómeno importante es la 
gradual recuperación de la selva lluviosa especialmente 
en lo que se refiere a su macrofauna, reducida por la 
caza ilegal antes de 1969. 
 
● Diversidad alfa promedio.- La expresión de la diver-
sidad alfa como un promedio de valores puntuales co-
rrespondientes a distintos lugares con el mismo tipo de 
comunidad dentro de un paisaje, debe tomarse con cau-
tela. Al promediar los valores puntuales se obtiene un 
panorama más general de la tendencia que tiene la di-
versidad en la comunidad como tal (este valor promedio 
puede acompañarse de alguna medida de la dispersión 
de los datos entre los distintos puntos del espacio). Sin 
embargo, los promedios reducen información, pues no 
permiten visualizar procesos espaciales como el efecto 
de masa. 
 
● Diversidad alfa acumulada.- Este valor corresponde a 
la suma de las especies encontradas entre dos límites de 
tiempo. Su interpretación plantea problemas. En un 
extremo podemos llegar a suponer que es un valor nu-
mérico sin ningún significado biológico. Para alfa acu-
mulada se consideran todos los nuevos registros de 
especies, pero no se excluyen las que ya no están (por 
emigración o muerte de los individuos). El número 
resultante nunca va a corresponder a una realidad. Es 
tanto más falso, cuanto mayor sea el intervalo de tiempo 
del registro. Sin embargo, el valor de alfa acumulada 
(como el de sus equivalentes a nivel regional: los inven-
tarios de especies) tiene interés para algunos aspectos 
del análisis de la riqueza de especies. Así, un alfa acu-
mulada alta en relación a alfa puntual es una evidencia 
de permeabilidad de un ensamble hacia la entrada de 
elementos extraños. Podemos esperar que comunidades 
alteradas o ensambles que resultan de una acción huma-
na, presenten un alfa acumulada muy superior a cual-
quier valor de alfa puntual. 
 La comparación entre alfa acumulada y alfa pun-
tual es una de las mejores maneras de determinar el 
número y calidad de las especies turistas en una comu-
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nidad o localidad. Por otra parte, en muchos trabajos lo 
que se señala como diversidad puntual es en realidad 
alfa acumulada. Lo anterior por el tiempo transcurrido 
en el proceso de muestreo, tanto por razones técnicas 
como por falta de precisión en el planteamiento de tra-
bajo (por ejemplo se acumulan los resultados de dos 
temporadas de captura). No pueden aceptarse como 
expresiones de alfa puntual valores que superen en 
número las especies que realmente conviven en un 
tiempo ecológico. 
 La diversidad alfa acumulada no es un equivalente 
a la diversidad beta temporal (véase más adelante). Este 
segundo valor mide el recambio de especies en un lugar 
en un lapso de tiempo, comparando los valores de alfa 
puntual separados justamente por ese lapso de tiempo. 
 

Diversidad Beta 
 
La diversidad beta mide las diferencias (el recambio) 
entre las especies de dos puntos, dos tipos de comuni-
dad o dos paisajes. Estas diferencias podrán ocurrir en 
el espacio, cuando las mediciones se hacen en sitios 
distintos en un mismo tiempo, o en el tiempo, cuando 
las mediciones se realizan en el mismo lugar pero en 
tiempos distintos. La definición de diversidad beta de 
Whittaker (1975) claramente se refiere a las especies 
como entidades taxonómicas y no a los números de 
especies. Cornell y Lawton (1992) formalizan la idea de 
que la diversidad beta es el enlace entre las diversidades 
local y regional, permitiendo integrar los conceptos de 
Whittaker a las nuevas ideas de la Macroecología. Ko-
leff y Gaston (2002) miden el “spatial turnover” (diver-
sidad beta) en términos de ganancia o pérdida de espe-
cies, y documentan la influencia de la escala espacial en 
las relaciones entre el “turnover”, la diversidad puntual 
y la diversidad regional. 
 Los trabajos pioneros de Whittaker (1972) hicie-
ron evidente que las variables ambientales asociadas a 
la diversidad alfa no corresponden en todo con aquellas 
ligadas a la diversidad beta. Mientras que la diversidad 
alfa se asocia con factores ambientales locales y con las 
interacciones entre poblaciones (en particular la compe-
tencia interespecífica), la diversidad beta está ligada con 
factores tales como la distancia (en el espacio y en el 
tiempo) entre los muestreos y la heterogeneidad am-
biental. 
 Para análisis comparados, la diversidad beta es 
una medida de la heterogeneidad del paisaje para los 
grupos indicadores considerados. Así, en los paisajes 
templados muchos grupos de organismos muestran 
valores beta sorprendentemente bajos. En transectos 
hechos en Gran Bretaña de norte a sur y de este a oeste 
con distintos grupos de plantas y animales, se encontra-
ron diferencias mínimas (Harrison et al., 1992). En 
todos los lugares donde las condiciones eran propicias 
estaban las mismas especies de plantas y animales. Por 
el contrario, en un bosque tropical, aun sin cambios 
ambientales marcados, al desplazarnos encontramos un 
fuerte recambio de especies. Unas especies van sustitu-
yendo a otras en general muy afines, en nichos iguales o 
muy semejantes (pero véase Condit et al., 2002). Esta es 
quizá una de las razones de la extraordinaria riqueza en 

especies de los bosques tropicales (véase Koleff et al., 
2003 y literatura ahí citada). Lo anterior tiene que ver 
con la llamada Regla de Rapoport, una de las pocas 
generalizaciones de la biogeografía ecológica. Esta 
regla se refiere a la tendencia de las especies tropicales 
a tener áreas de distribución más pequeñas que las de 
las zonas templadas (Rapoport, 1975, 1982; Stevens, 
1989). Si la diversidad beta es inversamente proporcio-
nal al área de distribución promedio, la diversidad beta 
deberá ser mayor en zonas tropicales. 
 La confrontación de las diversidades alfa y beta 
ofrece una elegante explicación a un problema intere-
sante. México es un país de megadiversidad, uno de los 
más ricos del mundo en especies de muchos grupos de 
plantas y animales. ¿Cómo compaginar ésta riqueza con 
la diversidad puntual (alfa) moderada que encontramos 
en la mayor parte de los lugares y grupos? La explica-
ción está en la excepcional heterogeneidad orográfica y 
en consecuencia climática de México, pero sobre todo 
en el hecho histórico de que en el territorio mexicano se 
encuentran y sobreponen dos regiones biogeográficas: 
Neártica y Neotropical, un fenómeno que con ésta mag-
nitud no se presenta en ninguna otra parte del mundo. 
Lo anterior da un altísimo recambio, una altísima diver-
sidad beta (Arita, 1997; Arita y Rodríguez, 2001; Ro-
dríguez et al., 2003). A diferencia de Gran Bretaña, en 
el estado mexicano de Morelos, que es bastante mas 
pequeño que la isla, en un transecto de pocos kilómetros 
se sustituyen varias veces faunas y flores distintas. (El 
valor moderado de alfa para México tiene algunas ex-
cepciones. El semiárido Valle de Tehuacan tiene la 
mayor riqueza en el mundo en especies de cactáceas, y 
es así mismo muy rico en otras familias de plantas). En 
conclusión, la megadiversidad de México es más el 
resultado del marcado recambio de especies entre sitios 
que de una particular riqueza de algunas localidades. 
 Rodríguez et al. (2003) señalan que al explorar la 
diversidad de especies dentro de las provincias masto-
faunísticas de México, se encontró que la contribución 
de las diversidades alfa y beta a la riqueza regional 
varía geográficamente y se correlaciona con distintas 
variables ambientales. Mientras en algunas provincias 
se presentan elevados valores de beta, en otras se en-
cuentran altos valores de alfa. La heterogeneidad am-
biental, además de los factores históricos, contribuyen 
en gran medida a aumentar el recambio de especies 
(véase también Arita, 1993, 1997). Lo anterior ocurre 
especialmente en la provincia mastozoológica del Eje 
Neovolcánico (Sistema Volcánico Transversal), de las 
provincias más ricas del país y de mayor recambio. 
 

Diversidad Beta temporal 
 
A lo largo del tiempo, la estabilidad en el número y 
calidad de especies dentro de las comunidades de un 
paisaje, puede ser mayor o menor, es decir, la diversi-
dad beta temporal puede ser menor o mayor. 
 Moreno y Halffter (2001) comparan las especies 
de murciélagos en varias comunidades de un paisaje de 
Veracruz centro, México, muestreándolas en momentos 
diferentes a lo largo de dos años. Encuentran una serie 
de situaciones que en sus extremos son: 
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► Comunidades con alta diversidad alfa promedio y 
baja diversidad alfa acumulada. 

 
► Comunidades con baja diversidad alfa promedio y 

alta diversidad alfa acumulada. 
 
 En el segundo caso se presentan altos valores de 
beta temporal, ya que el reemplazo de especies en el 
tiempo es muy alto (por ejemplo, en el caso de la vege-
tación secundaria). Se probó esta explicación compa-
rando en cada tipo de vegetación las colectas de una 
noche con las de la noche siguiente, encontrándose que 
el recambio en la vegetación secundaria es significati-
vamente mayor que en otros tipos de vegetación (More-
no y Halffter, 2001). 
 En términos de estabilidad del ensamble, las co-
munidades del primer tipo (con poca diversidad beta 
temporal) tienden a persistir con poco cambio si no hay 
variaciones en el medio físico. Las comunidades del 
segundo tipo (con alta diversidad beta temporal) cam-
bian fácilmente, porque su composición esta fuertemen-
te afectada por procesos estocásticos. 
 

Diversidad Gamma 
 
La diversidad gamma es el número de especies del 
conjunto de sitios o comunidades que integran un paisa-
je. Paisaje es un área terrestre heterogénea pero distin-
guible, integrada por un conjunto de ecosistemas inter-
actuantes que se repiten de forma similar (Forman y 
Godron, 1986). Formar parte de un paisaje significa 
compartir en cierto grado las condiciones ambientales, 
pero, muy específicamente, tener una historia biogeo-
gráfica común. 
 Al referir la diversidad gamma a un paisaje, la 
estamos asociando con una extensión espacial y con una 
historia geomorfológica y evolutiva común, no simple-
mente con un área grande que abarque muchos sitios. 
 A nivel de paisaje se encuentra la mayor homeos-
tasis de las especies, ya que existe un flujo entre comu-
nidades, entre lugares fuente y lugares receptores de 
metapoblaciones. A nivel de paisaje o a niveles de esca-
la superiores es donde la extinción de especies represen-
ta una pérdida importante. 
 

Relaciones entre las diversidades Alfa  
y Gamma 
 
Si podemos cuantificar la diversidad alfa y la diversidad 
beta de un paisaje, y descubrimos los factores o varia-
bles a los que está asociada cada una, podremos 
aproximarnos a una explicación de los patrones de di-
versidad de la región en su totalidad. (Whittaker et al., 
2001 enlistan las variables a las que se asocia la diver-
sidad de especies a diferentes niveles de escala espacial, 
de local a global). 
 John H. Lawton (1999) en un importante artículo 
formula la pregunta de qué determina el número de 
especies en un gremio local o en un ensamble. La pri-
mera parte de la respuesta señala que el número y cali-
dad de estas especies depende del pool regional y por lo 
tanto de la historia evolutiva de la biota y de la tierra. 

Entre el pool regional y el ensamble local se presentan 
una serie de filtros que trabajan tanto en escalas espa-
ciales como temporales, y que determinan que en un 
determinado lugar unas especies del pool existan y otras 
no. Estos filtros son los fenómenos ecológicos y am-
bientales que moldean las comunidades. Entender las 
relaciones entre las diversidades alfa y gamma, entre lo 
puntual y lo regional, entre los ensambles reales y el 
pool de posibilidades, es la única aproximación para 
comprender porque hay tantas especies; también por 
que unas especies están en un lugar y no en otro aparen-
temente similar. 
 Existen dos manifestaciones principales de la 
relación entre las diversidades alfa (local) y gamma (del 
paisaje o región). En las denominadas curvas de tipo I 
existe una relación lineal entre las diversidades alfa y  
gamma, lo que implica un valor constante para la diver-
sidad beta. En las llamadas curvas de tipo II la diversi-
dad alfa aumenta al incrementarse la diversidad regio-
nal, pero para valores altos de gamma la curva tiende a 
ser asintótica, de tal manera que la diversidad local ya 
no aumenta aunque la regional siga incrementándose. 
En estos casos, las regiones (o paisajes) con alta diver-
sidad gamma deben esta característica a un alto valor de 
recambio de especies (diversidad beta), más que a una 
alta diversidad local (Cornell y Lawton, 1992; Lawton, 
1999; Koleff y Gaston, 2002 y bibliografía ahí citada; 
Rodríguez et al., 2003 y bibliografía ahí citada). 
 Como hemos señalado, para identificar adecua-
damente la relación entre diversidad alfa y diversidad 
gamma es necesario realizar los estudios a una escala 
apropiada. En este sentido, muchos veces se considera 
como “local” (diversidad alfa) a la riqueza de especies 
de áreas extensas que incluyen una gran heterogeneidad 
ambiental, por lo que en realidad esta riqueza no refleja 
condiciones locales si no de paisaje (diversidad gam-
ma). Por ello, para detectar con precisión tanto a la 
diversidad alfa como a la diversidad gamma es necesa-
rio que se trabaje con grupos biológicos adecuados y en 
áreas donde los individuos realmente coexistan e inter-
actúen (Huston 1999).  
 Las relaciones entre las diversidades alfa y gamma 
tienen dos posibilidades extremas: 1) La diversidad alfa 
más alta encontrada comprende la totalidad o la mayor 
parte de la diversidad gamma; 2) Existen diferencias 
muy grandes entre los distintos valores de alfa encon-
trados (diferencias tanto cuali como cuantitativas). La 
diversidad gamma no es igual o muy semejante al valor 
más alto de alfa, es marcadamente mayor. En el primer 
caso, la diversidad gamma del paisaje está fuertemente 
determinada por la diversidad alfa de la comunidad más 
rica y tiene una contribución mínima de la diversidad 
beta. En el segundo caso ninguna comunidad es tan rica 
como gamma y la diversidad beta, a través de la com-
plementariedad, es el principal responsable de la riqueza 
de gamma. 
 La relación entre alfa y gamma puede variar no 
sólo entre distintos paisajes, sino también entre distintos 
grupos indicadores. Así, en los murciélagos de un paisa-
je tropical con siete comunidades distintas, la riqueza de 
la selva subcaducifolia incluye el 90% de las especies 
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del paisaje (Moreno y Halffter, 2001). Si consideramos 
a la vegetación riparia, tenemos todas las especies. Esto 
quiere decir que los otros cinco tipos de comunidad 
existentes no aportan nada nuevo a la riqueza del paisa-
je. Sus faunas de murciélagos son muestras empobreci-
das de la que se encuentra en la selva subcaducifolia. 
Por el contrario, para los escarabajos copro-necrófagos 
(Scarabaeidae: Scarabaeinae) en el mismo paisaje, exis-
ten dos faunas: una de bosque y otra de los terrenos 
poco arbolados, muy insolados , faunas que muestran 
una fuerte complementariedad, es decir que tienen mu-
chas especies distintas. Cuando esto ocurre es una evi-
dencia de que para el grupo indicador el paisaje tiene 
una historia heterogénea (Arellano y Halffter, 2003). 
Traducido a términos de conservación quiere decir que 
una sola comunidad protegida no será suficiente para 
asegurar la permanencia de toda la riqueza de especies 
del paisaje. Tendremos que pensar en estrategias de 
conservación que “aseguren” la continuidad de distintas 
condiciones, incluyendo ensambles con una cierta inter-
vención humana. 
 Cuando en un paisaje la alfa más alta explica el 
valor de gamma, en cierta manera estamos llegando a 
un modelo de saturación por razones ecológicas (los 
sistemas de Tipo II, véase Lawton 1999 y literatura ahí 
citada). Cuando el valor de gamma depende principal-
mente de beta, tenemos sistemas de Tipo I. En estos, la 
riqueza de cada ensamble depende de la del pool regio-
nal, dentro de cuyos límites ocurrirán los procesos de 
recambio. 
 La mayor parte de las comunidades se encuentran 
entre los dos extremos antes señalados. Para Lawton 
(1999) la proporción entre sistemas de Tipo I y de Tipo 
II es de 4 a 1, por lo que debemos esperar que la diver-
sidad beta sea un componente muy importante de la 
diversidad global. Lawton (1999) expone una serie de 
razones por las cuales los límites estrictos en el número 
de especies, impuestos por razones ecológicas, sólo 
imperan en pocas ocasiones. 
 Worthen (1996) ha expresado la relación entre la 
mayor alfa y gamma con el término anidamiento. Un 
alto anidamiento señala que la comunidad más rica 
contiene las especies que se encuentran en las comuni-
dades menos ricas. Es un valor inverso al de beta. Mien-
tras mayor es el anidamiento, menor es la diversidad 
beta y viceversa. Por ejemplo, los murciélagos del su-
reste y sur de México presentan un alto anidamiento 
(Arita y Rodríguez, 2001). Un área de la comunidad 
más rica con las dimensiones adecuadas, puede asegurar 
la conservación de las especies de un paisaje. Sin estu-
dios previos éste es el criterio que se ha seguido (si es 
que ha habido un criterio científico) para establecer la 
gran mayoría de los parques nacionales y reservas de la 
biosfera. Es un criterio válido para la gran mayoría de 
los ecosistemas templados, su aplicación a los trópicos 
es mucho más discutible. 
 ¿Qué hacer cuando el anidamiento es muy bajo, 
en otras palabras cuando el valor de beta es muy alto, 
como ocurre en la mayor parte de los ecosistemas tropi-
cales especialmente en regiones montañosas? En estas 
condiciones un área protegida, a no ser que incluya todo 
el paisaje (solo posible en condiciones muy especificas, 

como una isla) nunca podrá comprender, ni siquiera en 
teoría, toda la biodiversidad. Habrá que pensar en otras 
alternativas, como sistemas regionales de reservas uni-
das por corredores, pero sobre todo en implementar 
programas de conservación participativos, en los que las 
medidas se tomen tanto dentro como fuera de los límites 
de las áreas protegidas (véase Halffter, 2005). 
 En trabajos muy recientes se analizan las relacio-
nes entre la topología y fragmentación de un paisaje y la 
riqueza de especies y su composición en las distintas 
comunidades. Estudios como los de Roslin (2001) y 
Roslin y Koivunen (2001) muestran que las especies 
que constituyen un gremio o un grupo indicador en un 
determinado paisaje, aún utilizando los mismos recur-
sos, no forzosamente muestran relaciones espaciales y 
dinámicas semejantes en todos los sitios muestreados. 
 En una primera aproximación, parecería un plan-
teamiento opuesto a los de Hutchinson y MacArthur. 
Según las nuevas interpretaciones la composición de 
especies de una comunidad no está básicamente mode-
lada por la competencia. Intervienen las posibilidades 
que da el pool de especies del paisaje o región (un fe-
nómeno biogeográfico-histórico); la historia natural en 
el sentido más amplio de cada una de las especies; así 
como el azar. Sintetizando, que especies concurren en 
una comunidad o ensamble concreto dependerá de las 
características estructurales de la comunidad (biológicas 
y físicas, lo que ya señalaba la Ecología Clásica), pero 
también del pool de especies regional, de la historia 
natural y demografía de cada una de las especies, de la 
disposición topológica del paisaje como conjunto, y en 
buena medida del azar. 
 Los cambios en la riqueza de especies a nivel de 
paisaje no tienen forzosamente que ser en el mismo 
sentido (incremento, decremento), ni tener la misma 
magnitud que los cambios puntuales. Por ejemplo, la 
fragmentación y modificación parcial de un paisaje 
forestal se traducirá en pérdida de especies en condicio-
nes puntuales (diversidad alfa). Pero el aumento en el 
reemplazo debido a la aparición de nuevas condiciones 
puede derivar en una mayor diversidad gamma para el 
paisaje, tanto por la entrada de nuevos colonizadores, 
como por el incremento de especies antes periféricas. 
Aunque la composición en especies del paisaje se man-
tenga estable, la acción antrópica: fragmentación de 
comunidades originales, introducción de cultivos, más 
espacios en sucesión, puede provocar cambios muy 
importantes tanto en los fragmentos remanentes como 
en los nuevos ensambles. Estos cambios afectarán la 
composición de especies y las frecuencias de las mis-
mas. Los cambios, que a nivel puntual pueden ser drás-
ticos, no forzosamente implican la extinción de una 
determinada especie(s) a nivel de paisaje. Haila (2002) 
insiste sobre lo complejo que es el proceso de fragmen-
tación, lo mismo que las consecuencias que determina y 
su relación con la escala y el grupo de organismos en 
que se examina el fenómeno y sus efectos. 
 La fragmentación de un paisaje modifica las di-
versidades alfa y beta porque implica el establecimiento 
de nuevas condiciones, nuevos ensambles y la posible 
desaparición de otros. Sin embargo, mientras no se 
introduzcan especies exóticas a la región, y mientras no 
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desaparezcan especies dentro del conjunto del paisaje, 
la fragmentación no altera la riqueza de especies carac-
terística de una diversidad gamma. Si puede cambiar las 
proporciones en el número de individuos en que se 
presentan las distintas especies, así como su distribu-
ción espacial, y por lo tanto sus posibilidades de super-
vivencia. 
 Brown et al. (2001) señalan que en comparación 
con un determinado sitio o lugar, el pool regional con-
tiene sustancialmente más especies, con un más amplio 
rango de requerimientos y tolerancias ecológicas. La 
existencia de este pool permite que si las condiciones 
cambian o algunas especies se extinguen localmente, 
otras pueden llegar al lugar. También la aparición de 
nuevos ensambles, de nuevas relaciones entre las espe-
cies. Estos nuevos ensambles pueden contener las espe-
cies que antes se encontraban en condiciones de borde o 
claro, o bien estar integrados por conjuntos de especies 
que como tales conjuntos son nuevos. Existen numero-
sos ejemplos de integración de estos ensambles “nue-
vos” compuestos por especies que se encontraban en la 
comunidad original, más especies que dominaban en los 
bordes o claros, incluyendo la participación de especies 
que no se encontraban antes y cuya presencia favorece 
las condiciones debidas al cambio (véase por ejemplo 
Halffter et al., 1992; Arellano y Halffter, 2003, para 
pastizales con remanentes de elementos del bosque 
tropical). Teóricamente estos ensambles deberían ser 
inestables y ser reemplazados por una sucesión hacia la 
comunidad original. Esto puede ocurrir, pero también es 
posible que la presión continuada de alguna actividad 
antrópica (por ejemplo, la ganadería extensiva), o la 
pérdida o introducción de especies haga los nuevos 
ensambles más estables. 
 No conocemos estudios llevados a cabo en lapsos 
prolongados de tiempo que permitan pronosticar hasta 
que punto, incluso sin intervención humana, estos nue-
vos ensambles pueden ser estables. En general, tienden 
a considerarse como etapas pasajeras con pérdida de 
biodiversidad, lo que no parece siempre cierto. 
 

Perspectivas 
 
De lo dicho aquí se apuntan varias ideas, algunas de 
ellas pendientes de profundizar. 
 
1) Se confirma la necesidad de revisar los conceptos 

que persisten en muchos trabajos: la idea del equili-
brio en ecología (véase Wiens, 1984, 1989), así co-
mo el concepto de comunidad “cerrada”, mantenida 
así por la competencia interespecífica. Se acentúa la 
necesidad de ver cada ensamble como una asocia-
ción peculiar y altamente dinámica (con pérdida y 
ganancia de especies), aún cuando la estructura bá-
sica permanezca. 

 
2) Se acentúa la importancia del nivel de escala en los 

análisis de biodiversidad: un paisaje no es equiva-
lente a un sitio amplificado. Fenómenos como la 
fragmentación tienen proyecciones e importancia to-
talmente distintas según el nivel de escala conside-
rado. Los efectos de la fragmentación en un área re-

ducida no pueden extenderse a un paisaje o una re-
gión. Tampoco los efectos son iguales para todos los 
biota (véase Haila, 2002). 

 
3) Un campo de investigación que apenas se inicia es 

el estudio de los efectos de la fragmentación-
modificación antrópica sobre las tres expresiones de 
la biodiversidad que hemos examinado. Hay que 
desechar la visión simplista de que siempre y a 
cualquier nivel toda fragmentación o modificación 
de origen antrópico tiene efectos catastróficos sobre 
la diversidad biológica. Lo que frecuentemente ocu-
rre con la diversidad alfa en los primeros tiempos 
siguientes a la perturbación, no se puede extrapolar 
automáticamente a nivel de paisaje o a periodos de 
tiempo mayores. 

  La perturbación antrópica parece tener efectos 
complejos que se relacionan directamente con el ni-
vel de escala (en espacio y en tiempo) a que ocurre. 
Parece evidente, pero es necesario estudiarlo en más 
casos, que la perturbación antrópica afecta los me-
canismos de homeostasis de las comunidades y 
permite la entrada al paisaje de especies extrañas. 

 
4) Es por lo tanto prioritario explorar las distintas cir-

cunstancias en las cuales puede cambiar el número 
de especies del paisaje como resultado de la frag-
mentación-modificación. Por ejemplo, está el caso 
en que la comunidad dominante original ha sido to-
talmente modificada en el conjunto del paisaje, o 
bien, los fragmentos remantes son tan pequeños que 
no pueden conservar toda la riqueza de especies de 
la comunidad dominante (para que esto ocurra, no 
debe quedar ningún fragmento de área suficiente-
mente grande para conservar en forma viable toda la 
riqueza de especies). Cuando estas circunstancias se 
presentan, el número de especies del grupo indica-
dor disminuirá en el paisaje. Sin embargo, hay que 
tomar en cuenta algunas consideraciones: 

 
a) Contra mucho de lo que se dice, pueden sobrevivir 

especies características de la comunidad dominante, 
aunque ésta comunidad (ensamble) esté en su límite 
de supervivencia o haya desaparecido. Por ejemplo, 
muchas especies vegetales son capaces de restable-
cer una población viable a partir de los propágulos 
que crecen bajo la cobertura de árboles de selva que 
han quedado aislados en áreas abiertas (Guevara et 
al., 1986; Guevara et al., 1992). Al pensar en la con-
tinuidad en el tiempo de las comunidades, hay que 
insistir que la continuidad (por supuesto con cam-
bio) la tienen las poblaciones, es decir, las especies. 
Las comunidades son ensambles que se presentan 
porque las poblaciones se asocian en determinadas 
condiciones de espacio y tiempo. Determinar cuán-
tas y cuáles especies pueden sobrevivir en las nue-
vas condiciones de origen antrópico y en qué forma 
pueden aumentarse sus posibilidades de superviven-
cia, es un ejercicio que ofrece posibilidades al ligar 
análisis de la biodiversidad con conservación. 

 
b) La fragmentación-modificación va a facilitar la 

penetración al paisaje de especies que antes no exis-
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tían en él. Es evidente que la fragmentación de las 
selvas incrementa la extensión y continuidad de las 
formaciones heliófilas y de las especies que prospe-
ran en estas condiciones. Hay especies que así en-
tran al conjunto del paisaje. Pueden ser (i) especies 
de paisajes próximos, cuya expansión es favorecida 
por las nuevas condiciones, o (ii) especies invasoras 
exóticas (Parker y Reichard, 1998; Parker et al., 
1999). En el paisaje tropical del centro de Veracruz, 
Digitonthophagus gazella (F.) y Euoniticellus in-
termedius (Reiche) son especies de escarabajos co-
prófagos invasoras (Montes de Oca y Halffter, 
1998). Una pregunta muy interesante es si estas es-
pecies invasoras hubiesen entrado sin las perturba-
ciones antrópicas. El problema puede plantearse a 
nivel alfa y a nivel gamma. A nivel alfa, cuando 
permanece la comunidad original de selva, no hay 
penetración de los invasores, bien por las condicio-
nes ambientales (sombra), por competencia exclu-
yente, o por escasez del alimento preferido (excre-
mento de ganado vacuno). A nivel paisaje los esca-
rabajos invasores penetran incluso sin fuertes modi-
ficaciones antrópicas recientes, pues dentro de su 
heterogeneidad el paisaje de Veracruz tiene áreas 
secundarias favorables. 

  Veamos dos ejemplos de la relatividad de las 
modificaciones debidas a las acciones humanas. Pi-
neda et al. (2005) al estudiar los efectos de la con-
versión del bosque de neblina a cafetal sobre tres 
grupos indicadores (murciélagos, escarabajos copro-
necrófagos y ranas) en Veracruz centro, México, 
encuentran que los murciélagos no perciben las dife-
rencias entre los dos tipos de vegetación; los escara-
bajos muestran cambios, pero sobre todo la presen-
cia de especies turistas procedentes de otras forma-
ciones del paisaje, mismas que penetran favorecidas 
por las alteraciones; las ranas muestran claramente 
un decremento en el número de especies al pasar del 
bosque al cafetal. 

  En los dos grupos que muestran cambios, pero 
específicamente en los escarabajos, las especies 
abundantes permanecen estables (según datos de un 
periodo de 11 años), no así las especies representa-
das por pocos individuos que incluso en tiempos 
cortos muestran fuertes cambios. Estos se atribuyen 
a la permeabilidad de los bordes de ambos ensam-
bles (especialmente del cafetal). Permeabilidad e in-
estabilidad (hay una fuerte influencia antrópica) 
permiten la entrada de especies turistas que no se es-
tablecen de manera permanente en los ensambles. 
Estas especies proceden de otros hábitats del mismo 
paisaje, pero algunas de ellas incluso de paisajes co-
lindantes. En otras condiciones (Bolivia) comparan-
do el bosque tropical lluvioso con la sabana natural, 
se encuentran grandes diferencias estables en las 
faunas de Scarabaeinae. En estas condiciones los 
ecotonos no representan zonas de mezcla o grada-
ción, sino que ambos ensambles están separados por 
un abrupto “turnover”. Prácticamente no se encuen- 

 tran especies comunes a los dos ensambles (Spector, 
2004; Spector & Ayzama, 2003). Acerca de las rela-
ciones entre los fragmentos y la matriz circundante, 

y el inconveniente de considerar a esta última, siem-
pre, como un mar hostil que rodea a las islas-
fragmentos. 

 
5) Para lo que va a ocurrir al cabo de pocos años en los 

fragmentos creados por la actividad antrópica, es 
muy importante la naturaleza de la matriz que los 
rodea. Si esta matriz está compuesta por vegetación 
altamente modificada o por cultivos, la recoloniza-
ción por especies propias de la vegetación original 
será difícil. Por el contrario, si esta matriz corres-
ponde a la vegetación original o a un tipo de vegeta-
ción estructuralmente semejante (el caso citado de 
los cafetales con sombra-bosque de niebla, Pineda et 
al., 2005), la recolonización de los fragmentos des-
pués de la perturbación inicial, será mucho más fá-
cil. Se ha señalado (Gascon et al., 1999; Laurence, 
1999) que aquellas especies de vertebrados tropica-
les que toleran o hacen uso de la matriz, tienden a 
ser menos vulnerables a la fragmentación que aque-
llas que la evitan. 

 
6) La diversidad biológica representada por número y 

calidad de especies es muy variable a nivel puntual, 
pero muy conservadora a nivel paisaje. En el paisaje 
ocurren procesos homeostáticos que tienden a con-
servar el conjunto de especies. Como todo proceso 
homeostático, el romperlo necesita energía: un cam-
bio mayor.  

 
7) Que se considera como diversidad alfa es un punto 

clave para poder comparar los resultados de distintas 
publicaciones. Es frecuente que como expresión de 
alfa se den valores que en realidad corresponden a 
un conjunto de comunidades del paisaje, o aún a to-
do el paisaje. La única forma de evitar estas confu-
siones es señalando en cada caso (cada comunidad) 
que se entiende como punto o lugar. 

 
8) En la consideración de la riqueza de especies que 

debe tomarse como alfa las especies turistas plan-
tean un problema real ¿Deben considerarse como 
parte de la comunidad aún cuando su presencia sea 
ocasional y aleatoria? El número de especies turistas 
puede ser elevado e influir en los valores de la di-
versidad puntual. Una solución (no ideal) es no con-
siderar aquellas especies que en el conjunto de 
muestras de una misma comunidad sólo estén repre-
sentados por tres o menos individuos. Si el número 
de muestras es significativo y si se han empleado 
sistemas de captura complementarios, lo más posi-
ble es que estas especies sean turistas en la comuni-
dad y no especies raras. Eliminando estas especies 
(que no tiene significado ecológico) añadimos valor 
de diagnosis a la expresión de alfa. Sumamente útil 
para distinguir las especies turistas de las raras, será 
el conocimiento de su historia natural, así como el 
de otros hábitats dentro del paisaje o en paisajes 
próximos (de donde pueden proceder las especies 
turistas y en los que pueden ser abundantes).  

 
9) Conocer las especies turistas tiene un valor de dia-

gnóstico en relación a la vulnerabilidad relativa de 
la comunidad en estudio frente a elementos extra-
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ños. También conocer de donde vienen las especies 
turistas nos dará información sobre posibles fuentes 
de colonización en el transcurso del tiempo. 

 
10)  Es evidente que el trabajar con grupos indicadores, 

aún cuando utilicemos varios de ellos, no da una 
imagen completa de lo que pasa con el conjunto de 
la biodiversidad. Siempre es posible que algunas 
plantas y animales respondan de manera distinta a 
como lo hacen los grupos indicadores empleados. 
Los autores que proponen el empleo de cierto grupo 
taxonómico o gremio ecológico como indicador de 
la diversidad se basan en características biológicas 
generales y en su facilidad de captura (bibliografía 
citada) pero en general no consideran las respuestas 
del grupo en función del tiempo y del espacio. Un 
grupo puede ser excelente indicador a escala local, 
pero no serlo a escala regional; o bien, un grupo 
puede ser fácilmente detectable, pero sus poblacio-
nes muy inestables en el tiempo. Varios grupos indi-
cadores debidamente seleccionados pueden mostrar 
tendencias distintas que en complementariedad den 
una visión más completa de cual es la riqueza de es-
pecies y su cambio en distintos niveles de escala. 

 
11)  Un área de investigación que merece también aten-

ción es la relacionada con la diversidad beta tempo- 
 ral. Hasta ahora tenemos estudios comparativos de 

comunidades delimitadas espacialmente. Pero las  
 
 

      comunidades también tienen límites temporales y 
los cambios en el tiempo pueden ser tanto de gran 
relevancia para entender los procesos que determi-
nan a la diversidad biológica. Análisis de datos re-
copilados en distintos tiempos, así como nuevos es-
tudios a largo plazo, podrían mostrar patrones acer-
ca de la permanencia de las comunidades en el 
tiempo.  
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