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 1. Введение 

 
Ученые всего мира изучают беспрецедентные темпы утраты биоразнообразия, 

которые являются прямым следствием возросшей человеческой деятельности (измене-
ние климата, загрязнение окружающей среды, вырубка лесов, чрезмерная эксплуатация 
природных ресурсов, разрушение местообитаний и интродукция чужеродных видов) 
(Pandolfi et al., 2003; Lotze et al., 2006; Butchart et al., 2010; Butt et al., 2013). Стремясь 
свести к минимуму негативное воздействие деятельности человека на окружающую 
среду, лица, принимающие решения, должны иметь возможность количественно сопо-
ставлять ожидаемые результаты осуществления альтернативных управленческих мер. 
Поэтому необходимо измерять уровень вреда, причиняемого биоразнообразию, и оце-
нивать нынешнее, а также изменённое состояние биоразнообразия (Laurila-Panta et al., 
2015). 

Биоразнообразие во всем мире признано краеугольным камнем сохранения эко-
систем, и оно становится все более важной целью экологического менеджмента 
(Kremen, 2005; Worm et al., 2006; Duffy et al., 2007; Hector, Bagchi, 2007; Pinto et al., 
2014). Утрата биоразнообразия в результате деятельности человека приводит к сокра-
щению взаимодействий на политрофном уровне (Costanza et al., 1997; Schneiders et al., 
2012) и вызывает каскадные трофические последствия (Lindberg et al., 1998; Tylianakis 
et al., 2008). Законодательные органы и международные договоры во все большей сте-
пени отражают потребность в защите биологического разнообразия, причем «Конвен-
ция о биологическом разнообразии» (UNEP, 1992) является первым договором в меж-
дународном праве, в котором подчеркивается жизненно важное значение сохранения 
биоразнообразия. В последнее время начал подчеркивать важность биоразнообразия 
также Европейский союз, что подтверждается его стратегией в области биоразнообра-
зия как важной движущей силой политики (Laurila-Panta et al., 2015). 

Основные успехи были достигнуты в описании взаимосвязи между видовым 
разнообразием и экосистемными процессами, а также при выявлении функционально 
важных видов и действующих механизмов. Есть, однако, неопределенность относи-
тельно того, в какой степени результаты, полученные в локальных экспериментах, 
масштабируются (экстраполируются) на ландшафтный и региональный уровни и 
обобщаются по разным экосистемам. Одной из основных задач является определение 
динамики биоразнообразия, экосистемных процессов и абиотических факторов взаимо-
действия (Loreau et al., 2001). Некоторые, хотя и не все, эксперименты с использовани-
ем случайно отобранных сообществ показали наличие положительной связи первичной 
продукции с видовым разнообразием (рис. 1). Однако в сообществах Греции (линия 4 
на рис. 1) какая-либо связь отсутствует.   

Отчаявшись разобраться в создавшейся путанице, дополненной ещё и термино-
логическими неопределённостями, С. Херлберт (Hurlbert, 1971) объявил разнообразие 
«неконцепцией». Однако последовавшие затем исследования показали, что этот вывод 
сделан преждевременно, и когда разнообразие тщательно определяют согласно соот-
ветствующему представлению, оно может быть столь же однозначным, как и любой 
другой экологический параметр (Hill, 1973). 

Наличие нескольких видов в экосистеме имеет три потенциальных экологиче-
ских преимущества: полное использование ресурсов, защита от вредителей и компенса-
торный рост (Ewel, 1986). Ни один из них не является универсальным результатом раз-
нообразия, но каждый из них является атрибутом, к которому стоит стремиться при со-
здании устойчивых экосистем. Способность видов по-разному использовать ресурсы 
является привлекательной идеей и фундаментальной концепцией, которая лежит в ос-
нове теории ниш. Но виды растений не обязательно используют разные ресурсы: им 
требуется один и тот же набор из 17 элементов, и все они используют одни и те же 
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 длины волн солнечного излучения в фотосинтезе (Ewel, 1986). Поэтому неудивительно, 

что увеличение видового богатства не всегда приводит к более эффективному исполь-
зованию ресурсов (Trenbath, 1974). 

 
 

Рис. 1. Зависимость надзем-
ной биомассы трав, полученной 
экспериментальным выборочным 
способом, от видового обилия 
(Hector et al., 1999). Цифрами обо-
значены страны: Германия (1), 
Португалия (2), Швейцария (3), 
Греция (4), Ирландия (5), Швеция 
(6), Великобритания (7-8) (Loreau et 
al,. 2001).  

 
 

Тем не менее, во многих многовидовых растительных сообществах использова-
ние ресурсов носит взаимодополняющий, а не конкурентный характер (Trenbath, 1974, 
1976; Willey, 1985). Это обеспечивается подбором видов разного светолюбия, разной 
фенологии, разной потребности во влаге и разных лимитирующих элементов питания 
(Ewel, 1986). 

Несмотря на эти качественные, временные и пространственные способы распре-
деления ресурсов между растениями, по-прежнему считается очевидным, что тропиче-
ские леса содержат гораздо больше видов, чем требуется для полного использования 
имеющихся ресурсов. Именно два других преимущества, вытекающие из видового 
обилия, делают целесообразным рассмотрение вопроса о создании определенной избы-
точности в экосистемах (Ewel, 1986). 

Первый из них - защита от вредителей, которую вид может получить в соседстве 
с другими (Atsatt, O’Dowd, 1976), и повышение устойчивости сообщества из-за под-
верженности растущих совместно видов разным видам вредителей. 

Компенсаторный рост, вторая желательная особенность, является результатом 
наличия большего количества видов в сообществе, чем требуется для полного исполь-
зования ресурсов местообитания. Если один вид поддается болезням, нападению вре-
дителей, экстремальной погоде, старению, другой вид может заполнить пустоту и пол-
ностью использовать имеющиеся ресурсы (Perrin, 1977; McNaughton, 1977; Ewel, 1986). 

 
2. Терминология 

 
М. Лаурила-Панта с соавторами (Laurila-Panta et al., 2015) сделали экскурс в 

терминологию в области биоразнообразия. Они отмечают, что термин "биологическое 
разнообразие" широко используется с 1980-х годов (Lovejoy, 1980; Norse et al., 1986), в 
то время как использование термина "биоразнообразие" начало распространяться позд-
нее (Harper, Hawksworth, 1995). Эти два термина - "биологическое разнообразие" и "би-
оразнообразие" - часто используются как взаимозаменяемые (Harper, Hawksworth, 1995; 
Magurran, 2004). Разделение биоразнообразия на три сферы - генетическое (внутриви-
довое), видовое (количество видов) и экосистемное разнообразие (разнообразие сооб-
ществ) - широко используется с момента его запуска в «Конвенции о биологическом 
разнообразии» на "Саммите Земли" в 1992 году. 

В «Конвенции» термин «биоразнообразие» означает «изменчивость живых ор-
ганизмов всех видов, включая, в частности, наземные, морские и другие водные экоси-
стемы, а также экологические комплексы, частью которых они являются; оно включает 
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 разнообразие в пределах вида, между видами и экосистемами" (UNEP, 1992). Конвен-

ция гласит, что основой биоразнообразия является внутривидовое разнообразие, кото-
рое относится к генетической изменчивости в популяции и среди популяций вида 
(Féral, 2002). Генетическая изменчивость имеет жизненно важное значение для обеспе-
чения эволюции популяций в ответ на изменения окружающей среды (Reed, Frankham, 
2003; Laikre et al., 2008). Видовая изменчивость - это уровень биоразнообразия, учиты-
вающий количество видов (видовое богатство) и их пропорциональное обилие (разно-
образие неоднородности) (Gray, 2000). Этот тип биоразнообразия предоставляет цен-
ную информацию о структуре групп организмов в экосистеме. Разнообразие экосистем 
охватывает разнообразие мест обитания, различных биотических сообществ и экологи-
ческих процессов в биосфере и относится к разнообразию экосистем в данном место-
обитании (Pearce, Moran, 1994). Разнообразие экосистем также включает в себя неодно-
родность системы, которая показывает пространственное распределение сообществ, а 
также устойчивость, продуктивность и стабильность системы (Folke et al., 1996). В до-
полнение к вышеупомянутым подразделениям наиболее часто предлагаемое разделение 
происходит на уровне молекулярного биоразнообразия, которое отражает молекуляр-
ное богатство жизни (Campbell, 2003). Сохранение молекулярного разнообразия жиз-
ненно важно, поскольку без него невозможна эволюция. 

Другим важным аспектом биоразнообразия является функциональное разнооб-
разие, которое представляет собой богатство функционально различных типов орга-
низмов (например, с различными кормовыми нишами, местообитаниями или позиция-
ми в пищевых сетях) (Pearce, Moran, 1994). Функционально разнообразные сообщества 
устойчивы к стрессу и с меньшей вероятностью изменяют свое поведение (Folke et al., 
1996; Nunes, van den Bergh, 2001). Кроме того, Д. Тильман с соавторами (Tilman et al., 
1997) обнаружили, что виды различаются по своей способности изменять экосистем-
ные процессы, при этом некоторые виды с определенными функциональными призна-
ками оказывают большее влияние, чем другие. 

Можно также изучать биоразнообразие на различных пространственных уров-
нях - альфа, бета и гамма, характеризующих соответственно разнообразие внутри сре-
ды обитания, дифференциацию между средами обитания и общее видовое разнообра-
зие в ландшафте (Whittaker, 1960; Magurran, 2004). В экологическом управлении про-
странственный аспект имеет первостепенное значение, поскольку территориально-
пространственное планирование или землепользование может сохранять или не сохра-
нять биоразнообразие (Forman, Collinge, 1997; Theobald et al., 2000; Geneletti, 2008). 
Однако для этого требуются достаточные пространственные данные о биоразнообразии 
(т. е. данные о видах и местообитаниях). 

Наиболее распространенным понятием сохранения разнообразия является сосу-
ществование в одном и том же пространственном регионе видов, имеющих схожую 
экологию. Эти виды находятся на одном и том же трофическом уровне и имеют пере-
крывающиеся потребности в ресурсах (Simberloff, Dayan, 1991). Другое значение со-
хранения разнообразия относится не к сосуществованию фиксированного видового со-
става, а к сохранению видового обилия и выравненности в течение длительного време-
ни, что требует рассмотрения темпов видообразования и вымирания (Chesson, 
Case,1986; Hubbell, 1997). Многие модели сосуществования видов рассматриваются как 
модели сосуществования в определенной локальной области. Однако, чтобы иметь ка-
кой-либо смысл, рассматриваемый район должен быть достаточно большим, чтобы ди-
намика численности популяции в пределах района не слишком сильно страдала от ми-
граций через его границу (Loreau, Mouquet, 1999).  

Механизмы сосуществования реализуются двумя основными способами: они 
могут быть (а) выравнивающими (equalizing), потому что стремятся свести к минимуму 
средние различия в толерантности видов, или (б) стабилизирующими (stabilizing), уси-
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 ливающими отрицательные внутривидовые взаимодействия по отношению к отрица-

тельным межвидовым взаимодействиям. Стабилизирующие механизмы имеют важное 
значение для сосуществования видов и включают такие механизмы, как разделение ре-
сурсов и хищничество, а также механизмы, зависящие от колебаний численности попу-
ляции и экологических факторов в пространстве и времени. Выравнивающие механиз-
мы способствуют стабильному сосуществованию, поскольку они снижают большие 
различия в толерантности видов, которые могут свести на-нет эффекты стабилизирую-
щих механизмов. Модели неустойчивого сосуществования, в которых видовое разно-
образие медленно падает с течением времени, почти полностью сосредоточены на ме-
ханизмах выравнивания.  Эти модели были бы более надежными, если бы включали 
также стабилизирующие механизмы. Модели нестабильного сосуществования предла-
гают более широкий взгляд на поддержание разнообразия, включая смену видов (Ches-
son, 2000). 

В начале 1990-х годов были сформулированы три основные гипотезы относи-
тельно того, как видовое обилие в качестве суррогата биологического разнообразия 
(как независимой переменной хозяйственного управления) может повлиять на экоси-
стемные процессы (в качестве зависимой переменной реакции), а именно: разнообразие 
показывает, что (1) нет никакого эффекта (нуль-гипотеза), (2) имеется линейная связь 
между разнообразием и экосистемными процессами и (3) существует асимптотическое 
соотношение, когда виды на более высоких уровнях разнообразия могут быть лишними 
в функционировании системы (Scherer-Lorenzen, 2005). Эти гипотетические соотноше-
ния М. Шерер-Лоренсен делит на три класса: 

- Виды в основном избыточны: утрата видов компенсируется другими видами с 
аналогичной функцией. И наоборот, добавление таких видов ничего нового в систему 
не привносит. Графическое представление показывает асимптотическую зависимость, 
нечувствительную к изменениям разнообразия. В основе этой точки зрения лежит клас-
сификация видов на функциональные группы, в которых виды, входящие в одну груп-
пу, выполняют аналогичную функцию в системе. Для поддержания функционирования 
экосистемы необходим минимальный набор функциональных групп, но виды внутри 
группы по крайней мере частично замещаемы и, следовательно, "избыточны". Хотя это 
может быть верно в стабильных условиях окружающей среды, такие "избыточные" ви-
ды могут заменять виды, которые выбывают в изменяющихся условиях, таких как 
нарушение равновесия в системе или изменение климата. Следовательно, "страховая 
гипотеза" предсказывает более стабильное функционирование экосистем с более высо-
ким разнообразием в условиях флуктуации окружающей среды (Yachi, Loreau, 1999), 
подчеркивая контекстно-зависимую "гипотезу избыточности". К этому классу гипотез 
относится так называемая "гипотеза заклепок", которая сравнивает роль видов с за-
клепками, скрепляющими машину: некоторые заклепки (виды) избыточны в своей 
функции, увеличивая надежность системы. Однако, после того как число заклепок 
уменьшается ниже некоторого порога, система терпит неудачу (Scherer-Lorenzen, 2005). 

- Виды в основном уникальны: утрата или добавление видов вызывает заметные 
изменения в темпах экосистемных процессов, т. е. виды вносят уникальный вклад в 
функционирование экосистем. Графические представления имеют положительный (или 
отрицательный, в зависимости от исследуемого процесса) наклон линии регрессии. 
Уникальные виды с экстремальными воздействиями - это «краеугольные» виды или 
«инженеры» экосистемы, первые из которых имеют непропорциональное воздействие 
на экосистемы по отношению к их численности (например, хищники, контролирующие 
доминирование других видов), а последние изменяют доступность ресурсов для других 
членов сообщества путем изменения среды обитания (например, бобры) (Lawton, 1994). 

- Воздействие видов зависит от контекста и, следовательно, специфично: воз-
действие исчезновения или добавления видов зависит от условий окружающей среды 
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 (например, состава сообщества, плодородия почв, режима возмущения). Графическое 

представление не показывает четкой тенденции. Гипотеза неопределенного ответа не 
означает, однако, что не существует эффекта разнообразия (т. е. наличия "нулевой ги-
потезы"), а означает, что бывает трудно предсказать последствия из-за сложности ро-
лей видов в экосистемах (Scherer-Lorenzen, 2005). 

Д.Б. Гелашвили с соавторами (2010) описывают таксономическое разнообразие 
в качестве фрактального, или самоподобного объекта. Предложено два подхода. Пер-
вый из них – “сэмплинговый” (sampling – выборочный учет) учитывает динамику вы-
борочного процесса при исследовании разнообразия и основан на реальной экологиче-
ской практике изучения структуры сообществ. Показано, что закономерности, полу-
ченные ранее для мультифрактального спектра видовой структуры сообщества, в из-
вестной мере справедливы и для спектра родовой структуры. Второй подход – “тополо-
гический”, базируется на абстрактном представлении результатов эволюционного про-
цесса в виде филогенетического дерева, обладающего фрактальной (т. е. отличающейся 
от регулярной) топологической структурой. Полученные результаты означают, что так-
сономическое разнообразие, как отражение естественного разнообразия фрактально 
организованного органического мира, обладает самоподобной (фрактальной) структу-
рой. Тем не менее, авторы отмечают, что аргументы в поддержку выдвинутого положе-
ния нуждаются в дополнительной доказательной базе (Гелашвили и др., 2010). 

 
3. Индексы разнообразия 

 
Для количественного выражения разнообразия было предложено ошеломляю-

щее разнообразие индексов, небольшое подмножество из них стало популярным и в 
настоящее время широко используется, часто без особого статистического или теоре-
тического обоснования. Теоретические разработки по использованию индексов разно-
образия в основном обсуждались в 1960-70-е годы. По мнению М. Хилла (Hill, 1973), 
первое обобщение индексов разнообразия было предложено Альфредом Реньи (Rényi, 
1961) и известно в математике как формула энтропии Реньи. Однако Г.С. Розенберг 
(2010), в своем историческом экскурсе происхождения индекса разнообразия, просле-
дил его историю, начиная с XIX века, когда термин «энтропия» был впервые введён Р. 
Клаузиусом в рамках термодинамики. Последователи Р. Клаузиуса в различных обла-
стях естественных наук, каждый «стоя на плечах» предшественника, вносили свою 
лепту в рамках разных приложений и интерпретаций. В итоге Г.С. Розенберг выстраи-
вает следующую последовательность авторов и интерпретаторов информационного ин-
декса: Р. Клаузиус – Л. Больцман – Р. Хартли – А.Н. Колмогоров – Д. фон Нейман – 
В.А. Котельников – Р. Фишер – Н. Винер, К. Шеннон, У. Уивер. 

Хотя тема индексов разнообразия продолжает обсуждаться по сей день, к 1990-м 
годам их популярность в теоретических экологических работах снизилась. В отличие 
от этой утраты интереса со стороны теоретиков-экологов, индексы разнообразия стали 
частью стандартной методологии во многих прикладных областях экологии, таких как 
загрязнение и другие антропогенные воздействия. Они вошли в природоохранное зако-
нодательство и вновь привлекают к себе внимание на рубеже веков в связи с повыше-
нием интереса к биоразнообразию и непрекращающимися поисками показателей состо-
яния окружающей среды (Heip et al., 1998). 

Классические индексы биоразнообразия (или функции, учитывающие относи-
тельные частоты видов, присутствующих в местообитании), которые описывают взве-
шенные показатели обилия и распределения видов (Heip et al., 1998), включают индек-
сы разнообразия Шеннона (Hill, 1973; Heip et al., 1998), Симпсона (Simpson, 1949; Hill, 
1973; Heip et al., 1998), Бергера–Паркера (Hill, 1973; Magurran, 2004), взвешенный ин-
декс Рича-Джини-Симпсона (Guiasu, Guiasu, 2014), а также индекс равномерности (вы-
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 равненности – evenness) согласно Пилу (Pielou, 1969; Van Dyke, 2008). Классические 

индексы в основном описывают альфа-разнообразие (т. е. разнообразие в пределах ме-
стообитания или выборки). Однако индекс подобия Чекановского оценивает степень 
сходства между выборками, представляющую бета-разнообразие (Czekanowski, 1909; 
Schubert, 2013). Бета-разнообразие - это изменение видового состава вдоль градиента 
окружающей среды, которое описывает скорость изменения или круговорота в видовом 
составе (Whittaker, 1960, 1972). Последний автор впервые предложил вычислять отно-
шение двух индексов разнообразия: бета-разнообразия = γ/α, где γ (гамма-
разнообразие) - это общее видовое разнообразие ландшафта, и α (альфа-разнообразие) - 
это разнообразие видов в среде обитания. Гамма-разнообразие обычно рассчитывается 
с использованием выборок альфа-разнообразия из нескольких сообществ или списков 
видов (Whittaker, 1972; Legendre et al., 2005). Позднее был предложен индекс функцио-
нального разнообразия (Petchey, Gaston, 2002), который измеряет общую длину ветви 
функциональной дендрограммы, построенной на региональном наборе видов (Laurila-
Panta et al., 2015). 

Основная идея индекса разнообразия заключается в получении количественной 
оценки биологической изменчивости, которая может быть использована для сравнения 
биологических объектов, состоящих из дискретных компонентов, в пространстве или 
во времени. В соответствии с "политическим" определением биоразнообразия, этими 
субъектами могут быть генофонды, сообщества видов или ландшафты, состоящие со-
ответственно из генов, видов и сред обитания. Однако на практике индексы разнообра-
зия применяются главным образом к совокупностям или сообществам видов, или дру-
гим таксономическим единицам.  

В этом случае общепризнанным вкладом в интуитивную концепцию разнообра-
зия сообщества являются два различных аспекта: видовое богатство и равномерность (в 
соответствии с терминологией Пита (Peet,1974). Видовое богатство является мерой об-
щего числа видов в сообществе (однако, фактическое количество видов в сообществе 
обычно неизмеримо). Равномерность показывает, насколько равномерно индивиды 
распределены в сообществе по различным видам. Некоторые индексы, называемые ин-
дексами неоднородности, включают оба аспекта, но по мнению С. Хейпа (Heip, 1974), 
чтобы быть полезным, индекс равномерности должен быть независимым от показателя 
видового обилия (Heip et al., 1998). 

Поскольку важной целью часто является сопоставление объектов, индекс разно-
образия должен в принципе удовлетворять условиям, позволяющим проводить досто-
верную статистическую обработку данных. Это также требует экстраполяции оценок от 
выборок на статистическую совокупность. Поэтому большое значение имеет статисти-
ческая характеристика (модель поведения) различных предложенных индексов. На 
практике возникает ряд проблем, таких как определение сущности изменчивости (ви-
ды, жизненные этапы или размерные категории в пределах одного вида, функциональ-
ных групп и т. д.), проблема разграничения сообществ и местообитаний, размер выбор-
ки и т. д. Их игнорирование препятствует правильному применению однофакторной 
статистики.  

Основной отправной точкой почти при всех вычислениях является матрица, со-
держащая пробные участки в виде столбцов и биологические виды в виде строк, при-
чем записи в основном представляют собой данные о численности или биомассе. Ин-
дексы разнообразия являются одномерными (и, следовательно, не содержат всей ин-
формации, содержащейся в матрице «виды×пробные участки»), но одна и та же матри-
ца может использоваться в качестве отправной точки либо для одномерного (с исполь-
зованием других сводных статистических данных), либо для многомерного анализа. 
Поэтому в современных экологических приложениях индексы разнообразия почти все-
гда используются в сочетании с многомерным анализом (Heip et al., 1998). 
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 Основная проблема в получении оценок разнообразия заключается в базовых, 

зачастую кропотливых усилиях, необходимых для сбора проб в полевых условиях и для 
сортировки, взвешивания и определения организмов, присутствующих в выборке (про-
бе). Стоимость и трудоемкость расчетов в настоящее время сравнительно невелики. 
Общая доступность современной вычислительной техники и широкий спектр доступ-
ного программного обеспечения в настоящее время сделали вычисления, чрезвычайно 
трудоемкие еще 20 лет назад, очень оперативными. Опасность заключается в том, что 
зачастую условия применения программного обеспечения, например, проверка допу-
щений и условий, необходимых для использования конкретных статистических тестов, 
на соответствие характеристикам имеющихся данных, не учитываются (Heip et al., 
1998).  

Если регистрировать численность различных видов в выборке (и оценивать их в 
сообществе), то неизменно обнаруживается, что некоторые виды редки, в то время как 
другие более многочисленны. Эта особенность экологических сообществ обнаружива-
ется независимо от таксономической группы или исследуемой территории. Важная 
цель экологии - описать эти закономерности в различных сообществах и объяснить их с 
точки зрения взаимодействия с биотической и абиотической средой. 

Можно определить "сообщество" как совокупность организмов в экологической 
общности (биотопе), но используемое определение всегда должно быть указано в соот-
ветствии с фактически возникающей ситуацией. В биосфере нет общностей с абсолют-
но закрытыми границами, т. е. без взаимодействий с другими ее частями. Поэтому все-
гда проводятся какие-то произвольные границы. Пилу (Pielou, 1975) рекомендует учи-
тывать следующие особенности: 

1) пространственные границы территории или пространства, занимаемого сооб-
ществом, и методы выборочного учета;  

2) сроки, в течение которых сделаны измерения;  
3) совокупность видов, принадлежащих к одному и тому же таксону, рассматри-

вается как репрезентативная общность.  
Результаты выборочного учета сообщества поступают в виде списков видов, 

указывающих для каждого вида меру его численности (обычно количество особей на 
единице поверхности и пространства, хотя возможны и другие меры, такие как биомас-
са). Для построения таких данных используется множество методов. Выбранный метод 
часто зависит от типа модели, которую требуется подогнать под фактические данные 
(Heip et al., 1998). 

Когда говорят, что влажные тропики более разнообразны, чем тундра, то имеют 
в виду, что там больше видов. Точнее, имеется в виду, что виды во влажных тропиках 
имеют в среднем меньшую относительную численность, чем виды в тундре - факт, ко-
торый хорошо виден невооруженным глазом и который может быть продемонстриро-
ван с помощью любого применяемого критерия разнообразия. Но нет смысла просто 
подтверждать очевидное: цель определения разнообразия числовым индексом скорее 
состоит в том, чтобы обеспечить средство сравнения между менее четкими случаями. К 
сожалению, при поиске подходящего численного определения обнаруживается, что ни-
какая конкретная формула не имеет явного преимущества и что все предложенные ав-
торами индексы достаточно правдоподобны (Hill, 1973). 

Наиболее часто используемые показатели разнообразия основаны на оценке от-
носительного обилия видов в выборках. Относительное обилие может также использо-
ваться как для графического, так и для математического представления взаимосвязей 
между видами и обилием, из которых также можно вывести индексы разнообразия. 
Наиболее распространенными в литературе являются индексы, описывающие обилие 
или количество видов и равномерность или разделение особей по видам, или комбина-
ция тех и других (Heip et al., 1998). 
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 Многие из предложенных индексов применяются только к подсчетам особей, а 

не к непрерывным количественным показателям. Нет очевидной интуитивной причи-
ны, почему это должно быть так, и Д. Гудолл (Goodall, 1970) отмечает, что в раститель-
ных сообществах подсчет особей часто невозможен. Действительно, в идеале хотелось 
бы рассчитать разнообразие выборки по сухой массе или продуктивности, а также по 
подсчету особей.  

Другой момент, который часто отмечается и неоднократно игнорируется, за-
ключается в том, что, хотя достаточно легко определить меру разнообразия, примени-
мую к конкретной выборке, очень часто она теряет смысл, когда применяется ко всему 
сообществу. Если разнообразие измеряется числом видов в выборке, то по мере увели-
чения размера выборки почти беспредельно увеличивается и разнообразие. На этой ос-
нове Р. Макартур и Е. Уилсон (MacArthur, Wilson, 1967) предлагают закон видо-
территориальных отношений, согласно которому количество встречающихся видов 
пропорционально величине площади выборки. В символах это выглядит как 

 
                                                 S ∞ Az,                                                                    (1) 

 
где S - количество учтённых видов, A – площадь выборки, z – эмпирическая константа, 
варьирующая в пределах от 0,1 до 0,3. Поэтому, если мы хотим использовать индексы 
разнообразия для характеристики некоего признака гипотетически бесконечного сооб-
щества, а не конкретной выборки, то мы должны учитывать сколь угодно большое ко-
личество видов (Hill, 1973). 

Различные индексы измеряют различные аспекты распределения численности 
между видами. Индекс Симпсона, например, чувствителен к численности только более 
обильных видов в выборке и поэтому может рассматриваться как мера "концентрации 
доминирования" (Whittaker, 1965). Другая статистическая характеристика, такая как 
общее число видов, сильно зависит от наличия редко встречающихся особей. Р. Уитта-
кер считает, что распределение численности не может быть адекватно обобщено одной 
статистикой, а должно характеризоваться как "концентрацией доминирования", так и 
общим числом видов.  

Другие авторы (Lloyd, Ghelardi, 1964) пошли дальше и предложили понятие 
"равномерности", которое фактически представляет собой сравнение между разнообра-
зием, измеряемым общим числом видов, и разнообразием, измеряемым некоторой дру-
гой статистикой. В общем случае статистики, предложенные Р. Уиттакером, тесно свя-
заны с энтропией Шеннона, и все три критерия связаны с оценкой количества видов, 
присутствующих в выборке. Они отличаются возможностью включать или исключать 
относительно редкие виды. Тогда равномерность переопределяется как отношение лю-
бых двух оценок, определение которых удовлетворяет важному интуитивному крите-
рию (Hill, 1973). 

Далее М. Хилл (Hill, 1973) переходит к обсуждению понятия равномерности. 
Для любого конкретного набора пропорциональных численностей p1, p2, . . . , pn  имеет-
ся континуум возможных чисел разнообразия Na, соответствующий возможным значе-
ниям индекса a. Поскольку a варьирует от- ∞ до ∞, то число разнообразия все более и 
более зависит от обильного вида и все меньше и меньше - от редкого. В "полностью 
равномерном" случае 

                                                    p1 = p2 =. . . = pn = 1/n,                                        (2) 
 
где числа разнообразия всех порядков равны n. В общем случае, чем больше выравне-
ны доли p1, тем менее изменчивой будет Na в диапазоне варьирования a. Можно опре-
делить двойной континуум критериев равномерности  
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                                                                        Ea,b= Na/Nb ,                                                  (3) 

 
соответствующий всем возможным парам значений a, b. Обычно его определяют как 
соотношение (Pielou, 1966, 1969) 
 
                                                              J = H/Hmax = ln(N1)/ln(N0),                                    (4) 
 
что не является мерой равномерности согласно уравнению (3). В литературе были рас-
смотрены некоторые из Ea,b, например, А. Шелдон (Sheldon, 1969) отмечает, что для 
этой цели вполне подходит E1,0.  

Использование статистики Ea,b представляет отход от стандартной практики и 
должно быть обосновано. Отношение вид ~ изобилие, обладает тем свойством, что 
каждому виду соответствует «двойник» одного и того же обилия. Можно, например, 
взять два пола двудомных организмов. Интуитивно это имеет ту же равномерность, что 
и соответствующее отношение вид ~ изобилие, в котором каждый вид и его «двойник» 
объединяются, образуя один «супервид». Статистики Ea,b удовлетворяют этому крите-
рию, а J – нет (Hill, 1973). 

По мнению Л. Джоста (Jost, 2010), определение и количественная оценка равно-
мерности еще более сложны, чем количественная оценка разнообразия, и экологи не 
согласны с набором свойств, характеризующих равномерность. Однако в литературе 
существует общее мнение, что разнообразие - это составная величина, состоящая из 
компонентов обилия и равномерности, и что эти компоненты должны быть определены 
таким образом, чтобы быть независимыми друг от друга (Heip, 1974; Smith, Wilson, 
1996; Gosselin, 2001, 2006). Б. Смит и Дж. Уилсон (Smith, Wilson, 1996) в своем исчер-
пывающем обзоре критериев равномерности, сделали этот принцип краеугольным кам-
нем характеристики критериев равномерности, но у экологов все наоборот.  

Л. Джост (Jost, 2010) доказывает, что стандартные критерии разнообразия не-
возможно разложить на независимые компоненты обилия и равномерности. Вместо 
этого видовое обилие может быть разложено на независимые компоненты разнообра-
зия и равномерности. Он выводит критерии равномерности и неравенства, которые 
следуют из математики разнообразия, и показывает, что поскольку компоненты равно-
мерности и обилия не могут быть независимыми друг от друга, имеет смысл рассмат-
ривать критерии “относительной равномерности”, которые дают величину равномерно-
сти относительно максимума и минимума, возможного с учетом наблюдаемого обилия. 
Многие рассуждения о достоинствах различных критериев равномерности исчезают 
сразу же, как только начинают различать относительную и абсолютную равномерность.  

Вопреки выше приведенному комментарию М. Хилла (Hill, 1973), Л. Джост по-
казал, что критерий равномерности J, по Пилу (Pielou,1966), который часто отвергается 
по причине зависимости его от обилия, является превосходной мерой относительной 
равномерности. Этот и многие другие критерии равномерности и неравенства в эколо-
гии и экономике связаны с независимыми критериями равномерности и неравенства. 
Остается открытым вопрос, как оценить равномерность популяции при неполной вы-
борке, и Л. Джост даёт свои предложения (Jost, 2010). 

М. Хилл (Hill, 1973) подчеркивает, что его представление о разнообразии не-
сколько шире, чем понятие эффективного числа присутствующих видов. Определяя 
число разнообразия как обратную величину среднего пропорционального обилия, он 
следует Реньи (Rényi, 1961) в использовании этого понятия, которое классифицирует 
названные числа в соответствии с возможностью включения или исключения более 
редких видов при их перечете. Различные средние - гармонические, геометрические и 
арифметические - соответствуют различным устоявшимся показателям разнообразия. 
Энтропии, которые являются логарифмами чисел разнообразия, эквивалентны, но ме-
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 нее легко визуализируются и, следовательно, менее подходят для общего использова-

ния (Hill, 1973).  
Обращая внимание на утверждение Д. Гудолла (Goodall, 1970) о том, что буду-

щее развитие теории видового разнообразия будет основываться на концепции ниши, 
М. Хилл с сожалением констатирует, что до сих пор понятие ниши игнорировалось. 
Свой довод он рассматривает не столько как вклад в теорию видового разнообразия, 
сколько как терминологический очерк. Не озадачиваясь явными провалами в термоди-
намике и энтропии, это позволяет избегать концептуальной путаницы, возникающей 
при использовании некорректных индексов равномерности; и это позволяет применять 
меры разнообразия с такой же уверенностью к показателю биомассы, как и к показате-
лю численности (Hill, 1973). В отношении использования индексов равномерности кон-
сенсуса пока нет. Согласно С. Хейпу, равномерность должна быть независимой от ви-
дового богатства: число потенциальных индексов равномерности тогда сильно умень-
шается. При этом расчет индексов разнообразия или равномерности должен служить 
простым описанием структуры сообщества и дополняться информацией об экологиче-
ском функционировании (Heip et al., 1998). 

Но любой выбор термина связан с определенными, часто неустановленными, 
теоретическими обязательствами, и было бы неискренним утверждать, что определение 
нейтрально по отношению к взглядам разных авторов. Так, Р. Маргалеф (Margalef, 
1968) утверждает, что "эколог видит в любой мере разнообразия выражение возможно-
стей построения систем обратной связи или любого рода связей в данной совокупности 
видов" (с. 19). Р. Маргалеф, очевидно, имеет в виду, что разнообразие по существу яв-
ляется структурным понятием и что его нельзя отделить от теорий организации сооб-
щества. 

Свой очерк М. Хилл завершает следующим обобщением: «Сегодня разнообразие 
представляет теоретический интерес, потому что оно может быть связано со стабиль-
ностью, спелостью, продуктивностью, эволюционным временем, давлением хищников 
и пространственной неоднородностью. Это не обязательно предполагает обратную 
связь. Скорее, его следует рассматривать как измеримый параметр, наблюдаемые зна-
чения которого могут быть объяснены различными теориями. Даже связь между ки-
бернетическими теориями и энтропией Шеннона в какой-то степени историческая - 
экология не является термодинамикой. Обобщенные энтропии Реньи сводят энтропию 
Шеннона к специальному случаю; и они склоняют к выводу, что в качестве меры раз-
нообразия это ни в коей мере не исключение. Различия - это просто цифры, и их следу-
ет отличать от теорий, которые они поддерживают» (Hill, 1973. С. 431). 

 
4. Энтропия и разнообразие 

 
Развивая основные положения М. Хилла (Hill, 1973) и С. Хейпа (Heip et al., 

1998), Л. Джост (Jost, 2006) показывает, что энтропии, такие, как индексы Шеннона и 
Джини-Симпсона, сами по себе не являются характеристиками разнообразия. Преобра-
зование их в эффективное число видов является ключом к единой и интуитивной ин-
терпретации разнообразия. 

Обилие индексов разнообразия и их противоречивое поведение привели выше 
упомянутого автора (Hurlbert, 1971) к выводу, что концепция разнообразия бессмыс-
ленна. Разнообразие не лишено смысла, но его понятие ошибочно смешивается с ин-
дексами, используемыми для его измерения; индекс разнообразия сам по себе не обяза-
тельно является «разнообразием». Радиус сферы является показателем ее объема, но 
сам по себе не является объемом, и использование радиуса вместо объема в инженер-
ных уравнениях даст опасные, вводящие в заблуждение результаты. Именно это биоло-
ги сделали с индексами разнообразия. Наиболее распространенной мерой разнообра-
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 зия, индексом Шеннона, является энтропия, дающая неопределенность на выходе про-

цесса выборочного учета. Когда он рассчитывается с использованием логарифмов по 
основанию 2, требуется минимальное количество вопросов «да/нет», в среднем необхо-
димых для определения идентичности отобранного вида; это средняя глубина макси-
мально эффективного дихотомического ключа. Б. Тотмереш (Tothmeresz, 1995), С. Ри-
котта (Ricotta, 2003) и С. Кейлок (Keylock, 2005) показали, что большинство других не-
параметрических индексов разнообразия также являются обобщенными энтропиями. 
Энтропии являются приемлемыми показателями разнообразия, но это не повод утвер-
ждать, что энтропия является разнообразием (Jost, 2006).  

В физике, экономике, теории информации и других науках различие между эн-
тропией системы и эффективным числом элементов системы является фундаменталь-
ным. Именно это последнее число, а не энтропия, лежит в основе концепции разнооб-
разия в биологии. Простейший случай представляет сообщество, состоящее из S одина-
ково распространенных видов. Практически в любом биологическом контексте можно 
сказать, что сообщество с 16 одинаково распространенными видами вдвое разнообраз-
нее сообщества с 8 одинаково распространенными видами. Таким образом, когда все 
виды одинаково распространены, разнообразие должно быть пропорционально количе-
ству видов. Естественно установить константу пропорциональности для исследуемой 
общности, так что сообщество с 8 одинаково распространенными видами имеет разно-
образие 8 видов, а сообщество с 16 одинаково распространенными видами имеет раз-
нообразие 16 видов. Разница в поведении между энтропией и разнообразием здесь оче-
видна (Jost, 2006).  

Энтропия Шеннона-Уивера 
  
                                      ,                                                                 (5) 
 

вычисленная с использованием логарифма по основанию b = 2, равна 3,0 для первого 
сообщества и 4,0 для второго сообщества; энтропия второго сообщества больше, чем 
первого, не в два раза: для любого выбора основания b, если энтропия первого сообще-
ства равна x, энтропия второго сообщества равна x + logb2. Энтропия дает неопределен-
ность в видовой идентичности выборки, а не в количестве видов в сообществе (Jost, 
2006). 

Это не означает, что энтропия Шеннона является плохим индексом разнообра-
зия; напротив, это самый глубокий и полезный из всех индексов разнообразия, но его 
значение дает неопределенность, а не разнообразие. Если он выбран в качестве индекса 
разнообразия, то все сообщества, которые соответствуют частному значению энтропии 
Шеннона, эквивалентны по отношению к их разнообразию (согласно этому индексу). 
Таким образом, индекс разнообразия создает классы эквивалентности между сообще-
ствами. В каждом из этих классов эквивалентности есть одно сообщество, все виды ко-
торого одинаково распространены. Приведенное интуитивное определение разнообра-
зия применимо к этому сообществу, показывая, что его разнообразие равно числу его 
видов; все другие сообщества в классе эквивалентности должны иметь такое же разно-
образие (Jost, 2006).  

Таким образом, оценка разнообразия сообщества сводится к проблеме нахожде-
ния эквивалентного сообщества (того, который имеет то же значение индекса разнооб-
разия, как и исследуемое сообщество), составленного из одинаково распространенных 
видов. Это вопрос арифметики: рассчитать индекс разнообразия для D одинаково рас-
пространенных видов (тогда каждый вид имеет частоту 1/D), установить результирую-
щее выражение, равное фактическому значению индекса разнообразия, и решить это 
уравнение относительно D. Это значение D характеризует разнообразие сообщества 
согласно выбранному индексу. В таблице приведены результаты этого алгоритма для 
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 некоторых общих индексов разнообразия. Число D было названо Р. Макартуром (Mac-

Arthur, 1965) «эффективным числом видов»; в физике это число состояний, связанных с 
данной энтропией, а в экономике оно называется «числовым эквивалентом» меры раз-
нообразия (Patil, Taillee, 1982). Можно называть это просто разнообразием. 

Таблица. Преобразование общих индексов в показатели истинного разнообразия 
(Jost, 2006) 

 
Далее Л. Джост (Jost, 2006) вводит понятие разнообразия q-порядка. Большин-

ство непараметрических индексов разнообразия, используемых в науке (включая все 
обобщенные энтропии, используемые в биологии), являются монотонными функциями 

, или пределами таких функций при q → 1. Они включают видовое обилие, эн-
тропию Шеннона, все критерии Симпсона, все энтропии Реньи (Renyi, 1961; Pielou, 
1975), все энтропии Цаллиса (цит. по: Keylock, 2005) и многие другие. 

Когда ко всем этим критериям применяется выше упомянутый алгоритм, они 
дают одно выражение разнообразия: 

                                                                                            (6) 
Их часто называют "числами Хилла", но они являются более общими по сравнению с 
тем, что предполагает вывод М. Хилла (Hill, 1973). Верхний индекс q в экспоненте 
можно назвать "порядком" разнообразия; для всех индексов, которые являются функ-

циями , истинное разнообразие зависит только от значения q и частот видов, а не 
от функциональной формы индекса. Это означает, что при расчете разнообразия данно-
го сообщества не имеет значения, используется ли концентрация Симпсона, обратная 
концентрация Симпсона, индекс Джини-Симпсона, энтропия Реньи второго порядка 
или индекс Херлберта-Смита-Грасса при m = 2; все они дают один и тот же показатель 
разнообразия: 

                                                                                                          (7) 
Верхний индекс 2 при D означает многообразие 2-го порядка. Порядковый но-

мер разнообразия указывает на его чувствительность к преобладающим и редким ви-
дам. Разнообразие нулевого порядка (q = 0) совершенно нечувствительно к частотам 
видов и более известно, как видовое богатство. Все значения q < 1 дают показатели 
разнообразия, которые непропорционально благоприятствуют редким видам, тогда как 
все значения q >1 непропорционально благоприятствуют наиболее распространенным 
видам (Tsallis, 2001; Keylock, 2005). Критическая точка, которая взвешивает все виды 
по их частоте, не отдавая предпочтения ни общим, ни редким видам, возникает при q 
=1; уравнение (6) не определяется при q = 1, но существует его предел, и он равен  
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                                                                             (8)  
Здесь Н - это экспонента энтропии Шеннона, но она получена естественным об-

разом, без какой-либо ссылки на теорию информации. Центральная роль, которую эта 
величина играет в биологии, теории информации, физике и математике, не является во-
просом определения, предпочтения или моды (как утверждали некоторые биологи), а 
скорее следствием ее уникальной способности взвешивать виды точно по их частоте, 
без непропорционально большого количества редких или преобладающих видов. Био-
логи обнаружили бы его и использовали в качестве основного индекса разнообразия, 
даже если бы теории информации не существовало (Jost, 2006). 

Уравнение (6) обладает свойствами, интуитивно ожидаемыми от индекса разно-
образия. Для всех значений q оно всегда дает ровно S, когда применяется к сообществу 
с S одинаково распространенными видами. Для всех значений q оно также обладает 
свойством «удвоения», введенным М. Хиллом (Hill, 1973): предположим, что мы имеем 
сообщество из S видов с их произвольными частотами p1, ... pi, ... ps, с разнообразием 
qD. Предположим, мы делим каждый вид на две равные группы, скажем, самцов и са-
мок, и рассматриваем каждую группу как отдельный «вид». Интуитивно мы удвоили 
разнообразие сообщества этой реклассификацией, и в действительности разнообразие 
удвоенного сообщества, вычисленное в соответствии с уравнением (6), всегда равно 
2×qD, независимо от величины pi. 

В заключение своего обзора Л. Джост (Jost, 2006) констатирует, что путаница с 
понятиями энтропии и разнообразия инициирует большую часть дебатов о критериях 
разнообразия, усложняет порядок полевых исследований и препятствует теоретическо-
му прогрессу. Большинство индексов разнообразия - это энтропии, а не разнообразии, и 
их математическое поведение обычно не соответствует теоретической или интуитивной 
концепции биологического разнообразия. Все индексы могут быть преобразованы в ис-
тинные разнообразия, которые обладают единым набором математических свойств, со-
ответствующим понятию разнообразия. Преобразование индексов в истинные разнооб-
разия облегчает интерпретацию результатов. Если исследователи обнаруживают энтро-
пию Шеннона до и после опыта соответственно 4,5 и 4,1, они обычно не идут дальше 
того, чтобы сказать, что разница мала, а затем возвращаются к статистическим тестам, 
чтобы увидеть, является ли разница статистически значимой. Более информативно бы-
ло бы давать показатели разнообразия вместо энтропий; в этом случае разнообразие 
составляет 90 и 60 видов соответственно. Легко видеть, что разница между разнообра-
зиями до и после опыта не мала, а огромна. Вопрос о реальном различии важен и отде-
лен от его статистической значимости. Важно иметь информативные, поддающиеся ин-
терпретации показатели разнообразия и сходства, с тем чтобы мы могли выйти за рам-
ки простых статистических выводов (Jost, 2006). 

Это особенно полезно для преобразования в истинные показатели разнообразия 
при работе с несколькими видами индексов. Если сообщество имеет видовое богатство 
100, энтропию Шеннона 3,91 и индекс Джини-Симпсона 0,967, то корректность их со-
поставления не очевидна. Их преобразование к показателям разнообразия дает 100, 50 
и 30 видов; большие падения в разнообразиях по мере увеличения q указывают на вы-
сокую степень доминирования в сообществе. Если бы сообщества были полностью ли-
шены доминирования (все виды одинаково вероятны), разнообразие составило бы 100 
видов при всех значениях q (Jost, 2006). 

Л. Джост считает, что каждый индекс разнообразия имеет уникальные свойства, 
которые полезны в определенных приложениях. Он не ставит цель оспаривать целесо-
образность использования необработанных индексов в видоспецифичных приложени-
ях. Однако, поскольку необработанные индексы разнообразия демонстрируют большое 
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 разнообразие математических моделей поведения, они не могут дать разумных резуль-

татов, если их непосредственно вставлять в общее уравнение или формулу разнообра-
зия. Преобразование необработанных индексов в истинные показатели разнообразия 
(числа Хилла) даёт возможность построения значимых независимых от индекса общих 
уравнений, критериев или формул, связанных с разнообразием (Jost, 2006). 

 
5. Разработка основных показателей биоразнообразия (ОПБ) 

 
Сокращение темпов утраты биоразнообразия и предотвращение его опасных из-

менений являются мировыми приоритетами. В 2010 году стороны Конвенции о биоло-
гическом разнообразии приняли Стратегический план в области сохранения и устойчи-
вого использования биоразнообразия на 2011-2020 годы. Это структура, рассчитанная 
на 10 лет, в рамках которой все страны и субъекты деятельности принимают меры к 
сохранению биоразнообразия и полезностей, обеспечиваемых им для всех людей. Од-
нако не существует глобальной согласованной системы наблюдений для предоставле-
ния регулярных и своевременных данных об изменении биоразнообразия. Цель Меж-
правительственной научно-политической платформы по биоразнообразию и экоси-
стемным услугам (МПБЭУ) - разработка и обеспечение консенсуса по основным пере-
менным биоразнообразия (ОПБ), которые могли бы лечь в основу программ монито-
ринга во всем мире (Pereira et al., 2013).  

Несмотря на прогресс в области цифровой мобилизации данных о биоразнообра-
зии, налицо недостаточная согласованность национального и регионального систем 
мониторинга биоразнообразия. Наряду с нехваткой людских и финансовых ресурсов, 
одним из основных препятствий является отсутствие консенсуса в отношении того, что 
следует контролировать. Несмотря на то, что собираются многочисленные данные, ин-
тегрируемые в глобальную сеть наблюдения за ОПБ, по-прежнему существуют значи-
тельные пробелы. Измерения проводят различные организации по соответствующим 
проектам, при этом некоторые важные аспекты, такие как генетическое разнообразие, 
часто отсутствуют (Feld et al., 2009). 

Учитывая сложность процесса изменения биоразнообразия, задача разработки 
глобальной системы наблюдений может показаться непреодолимой (Pereira et al., 2012). 
Для целей Конвенции по биоразнообразию на период до 2020 года предложено около 
100 показателей. В большинстве докладов, представленных сторонами Конвенции по 
биоразнообразию, не хватает доказательной информации об изменении биоразнообра-
зия. ОПБ помогают выделить приоритеты, определяя минимальный набор основных 
измерений для отражения основных аспектов изменения биоразнообразия, дополняю-
щих друг друга, а также другие инициативы по наблюдению за изменением окружаю-
щей среды.  

Х. Перейра с соавторами (Pereira et al., 2013) определяют ОПБ как измерение, 
необходимое для изучения, отчетности и управления изменениями биоразнообразия. 
Сотни переменных потенциально подходят под это определение. Авторами разработан 
и протестирован процесс выявления наиболее важных из них. Отобраны десятки пере-
менных биоразнообразия, отвечающих критериям масштабируемости, временнóй чув-
ствительности, осуществимости и релевантности. Эти переменные оценены по важно-
сти, проверены на избыточность и объединены в шесть классов: генетический состав; 
популяции видов; видовые признаки; состав сообщества; структура экосистемы и 
функция экосистемы. Примерами ОПБ в каждом классе могут быть соответственно: 
аллельное разнообразие; обилие и распределение видов; фенология; таксономическое 
разнообразие; структура среды обитания и сохранение питательных веществ. 

Часто не представляется возможным экстраполировать наблюдения точечных 
местоположений на уровень регионального масштаба. Поэтому выбранные ОПБ ис-
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 пользуют дистанционное зондирование для непрерывного измерения в пространстве 

(например, структуры среды обитания) или местные схемы выборочного учета, кото-
рые могут быть интегрированы в крупномасштабные обобщения. Функции экосистем 
или переменные состава сообществ часто нуждаются в интенсивных измерениях in situ, 
осуществимых лишь локально, но модели дистанционного зондирования могут быть 
использованы для экстраполяции с уровня точечных местоположений до регионально-
го масштаба (Ferrier, 2011). Такие модели также важны для прогнозирования реакции 
ОПБ (например, распределения видов) на экологические факторы и могут использо-
ваться для разработки сценариев, изучающих различные варианты политики, что явля-
ется одним из основных видов деятельности МПБЭУ. Многие оценки биоразнообразия 
ориентированы на инвентаризацию видов, например, идентификацию всех видов в ре-
гионе, и предполагают удвоение усилий по описанию всех видов в мире. В рамках ОПБ 
выполняются повторные измерения в одних и тех же таксонах в тех же местах и регио-
нах, в основном, на краткосрочных (от 1 до 5 лет) иногда среднесрочных (от 10 до 50 
лет) временных интервалах (Pereira et al., 2013). 

Ключевыми определителями в системе наблюдений являются количество пере-
менных, нуждающихся в мониторинге, и их измеряемость. Несмотря на то, что опреде-
ление пятидесяти ОПБ требует сложных систем наблюдения и моделирования, конеч-
ный результат часто внешне прост (например, температура воздуха). Это также отно-
сится к тем ОПБ, которые связаны с экосистемными структурами и функциями. Однако 
ОПБ, относящиеся к популяциям или признакам видов и генетическому или популяци-
онному составу, требуют репрезентативной выборки по таксономическим группам или 
типам сообществ. Эти ОПБ должны сбалансировать специфику и общность, что позво-
ляет достоверно агрегировать данные из нескольких программ мониторинга. Выбран-
ные ОПБ заполняют нишу, не охваченную глобальной инициативой наблюдений за 
окружающей средой. Для оценки экосистемных услуг требуются знания об изменениях 
полезных видов, функциональных групп или экосистемных процессов; дополнитель-
ные физические, социальные и экономические данные могут быть получены на основе 
оценочных исследований, обследований и национальной статистики (Pereira et al., 
2013).  

Идентификация ОПБ и определение протоколов выборочного учета осуществ-
ляются открытым процессом, который требует участия научных, политических и дру-
гих сообществ. Важную роль могут играть МПБЭУ, национальные органы по биораз-
нообразию, космические агентства, неправительственные организации и сообщества 
ученых. Координация схем выборочного учета по странам и масштабам мониторинга 
может свести к минимуму затраты и повысить пространственную репрезентативность. 
Разработка приемлемых финансовых механизмов для распределения расходов между 
развивающимися странами, в которых наблюдается большая часть биологического раз-
нообразия, и развитыми странами, которые получают экологические выгоды, но оказы-
вают значительное давление на биосферу, будет играть ключевую роль в развитии под-
линно глобальной системы (Pereira et al., 2013).  

Таким образом, первичные данные натурных наблюдений и дистанционного зон-
дирования, предварительно обрабатываются и объединяются в виде ОПБ, представляю-
щих собой промежуточный слой данных для согласования протоколов выборочного уче-
та и систем измерений. В программу мониторинга биоразнообразия должны быть вклю-
чены все классы ОПБ. Это обеспечивает информацию по многим показателям биоразно-
образия и экосистемных услуг, необходимым согласно Айчинским целевым задачам по 
биоразнообразию — стратегическому плану, включающему 20 новых целей в области 
биоразнообразия до 2020 г. (Aichi Targets). Некоторые показатели требуют интеграции 
ОПБ с другими источниками информации, а именно, с данными о вспомогательных ат-
рибутах биоразнообразия (медленно изменяющиеся переменные), движущих силах и 
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 факторах давления, ответных мерах в области управления и политики, а также об оцен-

ках и спросах на экосистемные услуги. Прогнозы будущих движущих факторов и поли-
тических откликов могут быть использованы при разработке сценариев для оценки био-
разнообразия и экосистемных услуг с использованием моделей, откалиброваных и про-
веренных на основе ОПБ (Pereira et al., 2013). 

Развивая основные положения Х. Перейры (Pereira et al., 2013), Д. Шмеллер с 
соавторами (Schmeller et al., 2017) предложили определять ОПБ как переменную био-
логического состояния в трех ключевых измерениях (время, пространство и биологиче-
ская организация), что имеет решающее значение для точного контроля за изменением 
биоразнообразия. Как отмечалось выше, концепция ОПБ предлагает комплексный 
взгляд на биоразнообразие и задумывалась как промежуточный слой между данными 
первичных наблюдений и производными показателями (Pereira et al., 2013; Brummitt et 
al., 2016). В качестве уточнения, согласно Д. Шмеллеру с соавторами (Schmeller et al., 
2017), ОПБ может быть определена как гармонизированная и стандартизированная со-
вокупность всех биологических данных во времени и пространстве вдоль третьего из-
мерения, представляющего уровень биологической организации (ген, индивидуум, вид, 
сообщество, экосистема, также известная как биологический компонент), в целом обра-
зуя куб ОПБ (рис. 2).  

 

 
Рис. 2. Процесс практической реализации основных переменных биоразнообразия 

(Schmeller et al., 2017). Заполнение куба ОПБ требует сбора, мобилизации и обработки данных 
для последующего исследования (вход). После заполнения куба ОПБ данными он может облег-
чить измерение и моделирование изменений биоразнообразия и тем самым обеспечить инфор-
мацией как ученых, так и особенно политиков (выход). Весь процесс от исходных данных до 
куба ОПБ также представляет собой важную информацию для научного сообщества при 
проведении ресурсо-эффективного анализа изменения биоразнообразия в более широких про-
странственных масштабах. Это включает количественную оценку основных факторов, влия-
ющих на изменение биоразнообразия (Mace, Baillie, 2007), а также прогнозирование и модели-
рование воздействия изменений биоразнообразия на экосистемные услуги (Oliver et al., 2015). 
Эти анализы при периодических проверках будут затем использоваться в глобальных и регио-
нальных политических процессах для объяснения наблюдаемых изменений биоразнообразия, 
улучшения прогноза изменения биоразнообразия и подготовки глобальных оценочных докладов 
(Schmeller et al., 2017). 

Куб ОПБ даёт многомерное представление о конкретной переменной биоразно-
образия и состоит из измерений или оценок основных его аспектов, которые поддержи-
вают сравнение состояний биоразнообразия в пространстве и во времени. Для содей-
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 ствия развитию ОПБ предлагается проводить четкое различие между ОПБ и перемен-

ными, описывающими нагрузки и реакции биоразнообразия, такие, как экосистемные 
услуги или режимы нарушений. Например, воздействия нагрузок, таких как потеря 
среды обитания или эксплуатация, могут быть связаны с изменениями в таких биоло-
гических показателях, как численность популяции, распределение видов и структура 
среды обитания, но сами нагрузки не несут биологического характера и, следовательно, 
находятся за пределами предложенного определения ОПБ. Для класса экосистемной 
функции ОПБ режим возмущения не входит в определение ОПБ, поскольку не является 
биологической переменной, в отличие от положений Х. Перейры с совторами (Pereira et 
al. 2013). 

Режим возмущения является, скорее, природным или антропогенным драйвером 
изменений в таких экологических процессах, как сукцессия и регенерация и, в конеч-
ном счете, в состоянии биоразнообразия. Что касается класса экосистемной структуры 
ОПБ, то он должен охватывать только биологические компоненты, но не должен вклю-
чать абиотические переменные (химический состав, рельеф, климатические условия), 
несмотря на их важность для понимания того, почему ОПБ может изменяться в про-
странстве и во времени. Это уточнение является важным и полезным при установлении 
данных, которые должны быть приняты для расчета ОПБ. Это также позволило бы раз-
бить массив данных о биоразнообразии на субкомпоненты, которые могут быть прак-
тически рассмотрены в реальном мире в рамках существующих ограничений, опреде-
ляемых, например, административными границами, законодательными периодами, пе-
риодами международных отчетов и т. д. Эти ограничения могут определять области 
согласования ОПБ. Это облегчило бы измерение ОПБ в любом месте и в любое время 
таким образом, чтобы оно было последовательным и обобщаемым для соответствую-
щих компонентов биоразнообразия в любой биологической системе. 

Д. Шмеллерс соавторами (Schmeller et al., 2017) резюмируют: 
1. ОПБ являются переменными биологического состояния: они не являются пере-

менными внешнего давления (например, эксплуатации), полезностей (например, экоси-
стемных услуг) или реакции (например, доли местообитания в охраняемых районах), 
но в последующих аналитических этапах ОПБ могут быть согласованы с ними. 

2. ОПБ имеют важное значение, поскольку отбираются для учета изменений био-
разнообразия в пределах определенного диапазона пространственных и временных 
границ. Они не агностичны к пространственному и временному масштабу вне этого 
диапазона. 

В общих чертах процесс создания ОПБ начинается со стандартизации, гармони-
зации и интеграции необработанных биологических наблюдений (т. е. первичных дан-
ных) из различных источников в пространстве и времени и заканчивается, когда полно-
стью документируются его пространственно-временные изменения. Разработка показа-
телей и понимание причин документированных изменений не входят в рамки ОПБ, но 
являются следующим логическим шагом в использовании их данных. В совокупности 
ОПБ представят репрезентативный набор важных компонентов биоразнообразия и, та-
ким образом, помогут определить приоритетность методов сбора данных и управления 
ими. Окончательный набор ОПБ должен быть оценен на основе дополнительной полез-
ности каждого ОПБ для всех остальных с использованием набора таких объективных 
критериев, как репрезентативность, комплементарность, актуальность политики, про-
гностическая способность, значимость изменений, чувствительность к изменениям и 
применимость в различных биологических сферах (Schmeller et al., 2017). 

В заключительной части своего сообщения Д. Шмеллер с соавторами (Schmeller et 
al., 2017) ещё раз напоминают, что уточнение концепции ОПБ является важным шагом на 
пути практической ее реализации и даёт четкое представление о том, что такое ОПБ по 
своей природе так же важно для его практической реализации, как и разработка техниче-
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 ских, аналитических и правовых способов разработки ОПБ. В противном случае в кон-

цепцию ОПБ будет включена любая экологическая переменная, что значительно ослабит 
ее потенциальную значимость и снизит возможности координации мониторинга биораз-
нообразия на глобальном уровне (Schmeller et al., 2015). Это обеспечит интегративный 
взгляд на биоразнообразие и предоставит заинтересованным сторонам ясную и простую 
информацию об его изменениях (Brummitt et al., 2016).  

Наряду с предложением рассматривать ОПБ как строгие биологические перемен-
ные состояния, Д. Шмеллер с соавторами призывают ученых-биологов принять более 
прозрачное определение переменных биоразнообразия, будь то аналогичное или отлич-
ное от их предложения. Они также призывают ученых разрабатывать дополнительные 
существенные экологические переменные, которые охватывали бы другие важные аспек-
ты нашей меняющейся планеты, не имеющие прямого отношения к биоразнообразию, 
такие как оценка экосистемных услуг или химический состав почвы и воды. Рамочная 
программа ОПБ позволит количественно оценить прежние тенденции и предоставить 
ключевые данные для прогнозирования будущих изменений в биоразнообразии, с тем 
чтобы давать информацию о политически значимых и всеобъемлющих показателях и 
прогнозах. 

 
6. Имитационное моделирование связи «продуктивность – обилие видов» 

 
Известно, что экосистемные процессы зависят как от количества, так и от харак-

теристик видов, присутствующих в экосистеме, но математической теории, объясняю-
щей этот феномен, нет (Tilman et al., 1997b). Опубликованные работы оставляют от-
крытыми два основных вопроса:   

- Является ли воздействие биоразнообразия на экосистемы логическим результа-
том фундаментальных экологических процессов, таких как межвидовая конкуренция за 
ресурсы, или же необходимо искать более глубокие объяснения?  

- Каковы потенциальные последствия быстрого увеличения глобальных выми-
раний видов и крайних упрощений в функционировании антропогенных экосистем?  

Поскольку функционирование экосистемы может зависеть как от специфики, 
так и от численности ее видов, осознается необходимость проводить различие между 
этими двумя зависимостями как в экспериментальных, так и в теоретических исследо-
ваниях. Это требует, во-первых, определения группы всех потенциальных видов, назы-
ваемых ‘видовым пулом’. Затем, чтобы приписать влияние на функционирование си-
стемы видовому разнообразию, эти влияния должны быть результатом сравнения реак-
ций двух или более уровней разнообразия. На каждом уровне разнообразия должны 
существовать многочисленные воспроизводимые экосистемы, каждая из которых имеет 
случайное и независимое сочетание видов, выбранных из их пула. Имея много случай-
ных комбинаций видов, взятых из большого пула видов, средняя реакция среди вос-
производимых экосистем на данном уровне разнообразия становится независимой от 
конкретных комбинаций видов. Различия между средними откликами для различных 
уровней разнообразия определяют эффект разнообразия. Дисперсия между различными 
комбинациями видов на данном уровне разнообразия определяет воздействие альтерна-
тивных видовых составов. 

Исследование такого множества вариантов в полевых экспериментах или за-
труднительно, или невозможно, особенно в лесных экосистемах. Ответить на подобные 
вопросы можно лишь в ходе имитационных экспериментов. Д. Тильман с соавторами 
представили три имитационные модели межвидовых конкурентных взаимодействий в 
сообществах, содержащих различное количество случайно выбранных видов. Они по-
казывают, что продуктивность экосистем, запас фитомассы и использование ресурсов 
зависят от видового разнообразия, как это было экспериментально установлено ранее 
(Tilman et al., 1996). Все три модели показывают также, что как видовая специфика, так 
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 и биоразнообразие, одновременно влияют на функционирование экосистем, однако их 

относительная значимость сильно различается между моделями (Tilman et al., 1997b). 
Первая модель описывает результат имитаций конкуренции за один ресурс (рис. 

3а), вторая - результат конкуренции за два ресурса (рис. 3б). Для обеих моделей выве-
дено прогнозируемое влияние разнообразия растений на равновесный общий показа-
тель биомассы растений и на потребление питательных веществ экосистемой. Третья 
модель исследует случаи дифференциации видов по ортогональным осям ниш место-
обитания, в котором видовой состав ограничивают два ортогональных фактора - темпе-
ратура и рН почвы (рис. 3в).  

 
Рис. 3.  Результаты имитационно-

го моделирования конкуренции видов:  
(а) за один и тот же ресурс; (б) за два ре-
сурса и (в) при наличии двух ортогональ-
ных факторов - температуры и рН почвы-
, ограничивающих видовой состав в ни-
ше. Во всех случаях биомасса сообщества 
увеличивается при возрастании видового 
обилия по асимптоте или с приближени-
ем к ней (Tilman et al., 1997b). 

 
Предположительно, из-за меж-

видовых физиологических и морфо-
логических компромиссов и былых 
межвидовых взаимодействий каждый 
вид будет иметь какое-то сочетание 
этих двух факторов, при котором он 
продуцирует лучше. Каждый вид по-
крывает часть среды обитания, но ни 
один вид не может в полной мере ис-
пользовать весь спектр условий окру-
жающей среды. При отборе видов 
случайным образом модель показыва-
ет, что общая биомасса сообщества 
асимптотически увеличивается с ро-
стом разнообразия, следуя закону 
уменьшения предельной выгоды 
(Hooper et al., 2005). Скорость при-
ближения к асимптоте зависит от ве-
личины пространственной неодно-
родности по двум осям ниши. 

Все три модели показывают, 
что в среднем продуктивность возрас-
тает по мере увеличения биоразнооб-
разия сообщества по асимптоте. Д. 
Тильман с соавторами выведенным 
закономерностям придают статус тео-
рии, подтверждающей эксперимен-
тальные результаты и показывающей, 

что воздействие биоразнообразия на функционирование экосистем определяется из-
вестными экологическими процессами. 
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 Авторы делают вывод, что, представленные ими теоретические прогнозы и их 

соответствие полевым экспериментам позволяют предположить, что нынешние быст-
рые темпы исчезновения видов в управляемых экосистемах могут оказывать значи-
тельное воздействие на их продуктивность и устойчивость (Tilman et al., 1997b). 

 
7. Биоразнообразие и продуктивность: эффект взаимодополняемости и  

эффект выборки 
 
Многочисленными экспериментами было установлено положительное соотно-

шение между биоразнообразием и продуктивностью растительных сообществ (Wardle, 
1999; Schwartz et al., 2000; Diaz, Cabido, 2001; Loreau et al., 2001, 2002; Hector, 2002; 
Schmid et al., 2002; Hooper et al., 2005; Spehn et al., 2005; Liang et al., 2016). Однако ме-
ханизмы, лежащие в основе этого явления, обсуждаются до сих пор. Для выявления по-
тенциальных механизмов объяснения причинно-следственной связи между биоразно-
образием и экосистемными процессами, в частности, формированием биологической 
продуктивности, рассматриваются два разных класса механизмов – взаимодополняе-
мость в нише (биологический механизм) и эффект выборки (статистический механизм) 
(Aarssen, 1997; Huston 1997; Tilman et al., 1997b, 2001; Loreau, 2000; Scherer-Lorenzen, 
2005). Положительный эффект выборки проявляется в многовидовом растительном со-
обществе в повышении вероятности выборочного учета доминирующего вида с высо-
кой биомассой, а положительный эффект комплементарности - в увеличении вероятно-
сти выборочного учета совокупности комплементарных (взаимодополняющих) видов. 
Каждая из гипотез предлагает экологически обусловленные механизмы как комплемен-
тарности взаимодействий двух или более видов, так и выборочного учёта, включающе-
го наличие определенного вида. 

При выяснении характера влияния биоразнообразия на функционирование эко-
систем самым простым вариантом является поиск сообществ, отличающихся по данно-
му аспекту биоразнообразия, и сравнение их с точки зрения различных экосистемных 
процессов. Например, в соответствии с этим сравнительным подходом отбираются два 
типа леса с различным числом деревьев и видовым составом. Однако, если условия на 
участке не являются идентичными, при подобных сравнениях могут быть скрытые по-
тенциальные эффекты, как следствие экологических различий между отобранными 
участками, которые сами по себе определяют разнообразие экосистемы. Таким обра-
зом, сравнительные исследования или выборочные обследования могут использоваться 
для постулирования любых корреляций между разнообразием и экологическими про-
цессами, но они никогда не могут использоваться для установления причинно-
следственной связи или основополагающих механизмов этой взаимосвязи (Scherer-
Lorenzen, 2005).  

Например, Дж. Касперсен и С. Пакала (Caspersen and Pacala, 2001), используя 
данные инвентаризации лесов в США, вывели асимптотическую зависимость годичной 
продукции древостоев от количества древесных видов в пологе (рис. 4). Это означает, 
что более выраженное разнообразие видов повышает продуктивность насаждения бла-
годаря функциональным различиям между ними, приводящим к более интенсивному 
использованию наличных ресурсов местообитания и, следовательно, более интенсив-
ному их росту. Эта аргументация соответствует гипотезе комплементарности (взаимо-
дополняемости) видов в нише. Однако причинно-следственная связь может быть и про-
тивоположной: более продуктивные древостои могут просто допускать сосуществова-
ние большего числа видов. Таким образом, при экспериментальных и сравнительных 
исследованиях необходимо различать причину и следствие (Scherer-Lorenzen, 2005). 
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 Рис. 4.  Соотношение между обилием видов и 

годичной продукцией в лесах Северной Америки 
(Caspersen, Pacala, 2001).  

 
Постановка вопроса о соотношении био-

логического и статистического механизмов при 
объяснении названной причинно-следственной 
связи далеко не случайна: в 2013 году крупней-
шими зарубежными экологами были сформули-
рованы 100 основных вопросов, на которые 
должна дать ответы экология XXI века. В конце 
перечня под номером 97 стоит вопрос: «В какой 

степени хорошо изученные экологические закономерности распределений по богатству 
видов, соотношений между численностью вида и занимаемой им площади и т. п. опре-
деляются статистическими, а не экологическими закономерностями?» (Розенберг, Ге-
лашвили, 2013). 

В ходе одного из первых опытных подходов использовались так называемые 
"эксперименты по удалению", когда определенные виды или их функциональные груп-
пы удалялись из интактных природных систем, создавая тем самым градиент уровней 
разнообразия от естественного до расстроенного, однако правильный контроль за воз-
действиями является довольно сложным. Из-за этих трудностей в начале 1990-х годов 
были начаты эксперименты, согласно которым формирование разнообразия произволь-
но распределяют по пробным участкам в пределах одного местообитания, сохраняя 
условия окружающей среды как можно более постоянными. Только путем принятия 
такого "синтетического фитоценотического подхода" можно однозначно выявить по-
следствия разнообразия для среды обитания. Вместе с тем, планирование эксперимента 
по формированию разнообразия разной степени сопряжено с трудностями, особенно в 
отношении лесов. Чтобы прийти к приемлемому соотношению "сигнал-шум" необхо-
дим тщательный подбор местообитания в достаточном их количестве (Scherer-
Lorenzen, 2005).  

М. Шерер-Лоренсен рассматривает два класса названных механизмов на кон-
кретных примерах реального эксперимента. При этом он ограничивает биоразнообра-
зие одним трофическим и видовым уровнем, а экосистемные процессы - краткосрочной 
динамикой ресурсов, в частности, формированием первичной продуктивности.  

Взаимодополняемость видов в нише. Моделирование эффекта «взаимодополня-
емости в нише» или «дифференциации в нише» уходит корнями в теорию сосущество-
вания видов в конкурентных условиях. Различия между видами в их потребности в раз-
личных ресурсах вызывают взаимодополняющие взаимодействия, и в результате ком-
бинация видов позволяет получить больше ресурсов, чем отдельный вид. Это приводит 
к увеличению производства биомассы и снижению уровня неиспользуемых ресурсов. 
Типичными примерами комплементарности в использовании ресурсов являются сме-
шение растений с мелкими и глубокими корнями, высевание трав теплого и холодного 
сезонов, сочетание светолюбивого вида в основном ярусе с теневыносливым - в ниж-
нем. Подобные виды с выраженными «экологическими комбинирующими способно-
стями» испытывают меньшую конкуренцию при смешении с другими видами, что даёт 
в результате «сверхпродуктивность» (overyielding), или «прибавочную продуктив-
ность» (Scherer-Lorenzen, 2005). 

М. Шерер-Лоренсен (Scherer-Lorenzen, 2005) дает механистическое объяснение 
взаимодополняемости в нише на примере местообитания с пространственной и вре-
менной неоднородностью двух ограничивающих рост растений факторов - температу-
ры и рН почвы. Каждый вид занимает определенную область в этом двумерном про-
странстве ниши и продуцирует наилучшим образом при определенной комбинации 
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 температуры и pH. Путем добавления все большего числа видов разнородная среда 

обитания будет занята более полно, и в итоге имеющиеся ресурсы используются всё 
полнее, и продуктивность сообщества будет всё выше. Если в имитационной модели 
виды выбираются случайным образом, то общая биомасса сообщества асимптотически 
возрастает с увеличением видового обилия до полного исчерпания пула ресурсов (см. 
рис. 3 в). Растения могут получить помощь от соседних видов также через мелиорацию 
физической и биотической окружающей среды. Поскольку трудно провести различие 
между стимулирующими или взаимодополняющими взаимодействиями, с одной сто-
роны, и дифференциацией в нише – с другой, оба аспекта часто включаются в общую 
концепцию взаимодополняемости (Scherer-Lorenzen, 2005). 

Эффект выборки. Второй класс механизмов, которые могут объяснить позитив-
ную взаимосвязь между биоразнообразием и продуктивностью, связан, как уже отмеча-
лось, со статистической вероятностью наличия вида в смешанном сообществе или его 
отсутствия. М. Шерер-Лоренсен (Scherer-Lorenzen, 2005) рассматривает сообщество, 
сформированное случайным образом из фиксированного пула видов. Тогда вероятность 
наличия видов с особыми важными признаками возрастает с увеличением видового 
обилия. Например, если пул состоит из десяти различных видов, вероятность иметь вид 
А в монокультуре составляет 0,1. При смешении пяти видов эта вероятность равна 0,5, 
а на уровне десяти видов 1,0 (при условии постоянного присутствия вида А). Таким об-
разом, при более высоком разнообразии возрастает вероятность отбора из пула именно 
данного вида. Если присутствие этого конкретного вида существенно влияет на функ-
ционирование экосистемы, поскольку он является доминирующим или наиболее про-
дуктивным конкурентом, система стремится функционировать по схеме, «навязанной» 
этим видом. Эти стохастические процессы, участвующие в сформированном сообще-
стве, приводят к такой же модели соотношения разнообразия и продуктивности, как и 
модель взаимодополняемости в нише (см. рис. 3а). В то время как некоторые ученые 
рассматривают эффекты выборки как экспериментальные артефакты или скрытые ме-
тоды вмешательства, другие утверждают, что они представляют собой простейший 
возможный механизм, связывающий разнообразие и функционирование экосистем 
(Scherer-Lorenzen, 2005). 

М. Шерер-Лоренсен (Scherer-Lorenzen, 2005), а вслед за ним Дж. Фаргионе с со-
авторами (Fargione et al., 2007), утверждают, что эффекты выборки и комплементарно-
сти не являются взаимоисключающими, и оба эффекта могут действовать одновремен-
но, влияя на продуктивность. Дж. Фаргионе с соавторами применили методику, разра-
ботанную М. Лоро и А. Гектором (Loreau, Hector, 2001) для количественной оценки от-
носительного вклада комплементарности (эффект взаимодополняемости в нише, или 
биологический механизм) и доминирования (эффект выборки, или статистический ме-
ханизм) того или иного вида. В 10-летнем эксперименте (1996-2005 гг.) Дж. Фаргионе с 
соавторами механизмы, лежащие в основе возрастающего позитивного влияния био-
разнообразия на производство растительной биомассы со временем, сдвинулись от эф-
фекта выборки к эффекту взаимодополняемости. Влияние разнообразия на биомассу 
растений было связано, в первую очередь, с накоплением в растениях более высоких 
запасов азота (г/м2) и, во вторую очередь, с более эффективным использованием азота в 
сообществах повышенного видового разнообразия. Накопление азота в биомассе жи-
вых растений было значительно ускорено за счет присутствия бобовых и разнотравья, а 
также тех и других совместно. Полученные результаты доказывают наличие возраста-
ющего со временем эффекта взаимодополняемости и предлагается механизм, посред-
ством которого разнообразие повышает взаимодополняемость благодаря увеличению и 
сохранению запаса азота в растениях. 

В последнем исследовании, проведенном в лесах северо-восточного Китая, по-
казано (Luo et al., 2019), что взаимосвязь между биоразнообразием и функционирова-
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 нием экосистем зависит от размера ниши в диапазоне от 0,01 до 1,00 га. На небольших 

площадях соотношение биоразнообразия и продуктивности определяется биологиче-
скими процессами (т. е. взаимодополняемостью и снижением предельной производи-
тельности), но по мере увеличения масштаба ниши на соотношение все большее влия-
ние оказывают статистические механизмы. 

М. Шерер-Лоренсен (Scherer-Lorenzen, 2005), подводя итоги дискуссии по во-
просу о том, можно ли объяснить наблюдаемые закономерности взаимодополняемо-
стью видов или эффектом выборки, констатирует, что поскольку никакие два вида не 
идентичны в их характеристиках (скорость роста, эффективность использования пита-
тельных веществ, продолжительность жизни хвои и т. д.), невозможно имитировать ви-
довое обилие без выбора видов с различными характеристиками. Таким образом, «ма-
гического эффекта числа видов как такового» не существует, и любой эффект будет 
проистекать из функциональных различий между видами и из взаимодействия видов. 
Не может быть никакой связи между видовым обилием и экосистемными продукци-
онными процессами при отсутствии функциональных различий между видами 
(Scherer-Lorenzen, 2005). 

 
8. Биоразнообразие и экосистемное управление 

 
М. Лаурила-Панта с соавторами (Laurila-Panta et al., 2015), оценивая компромис-

сы между разными альтернативными стратегиями управления, анализируют количе-
ственные оценки затрат и выгод от их результатов, включая стоимость утраченного или 
сохраненного биоразнообразия. Альтернативные аспекты оценки биоразнообразия они 
рассматривают путем их разделения на три категории - социально-культурные, эконо-
мические и экологические -, а также анализируют взаимосвязь между этими тремя пер-
спективами и предлагают интегрировать их в экосистемную программу управления, 
которая позволяла бы признать эколого-логические системы как богатое сочетание ин-
терактивных элементов наряду с их социальными и экономическими аспектами. В этих 
целостных рамках социокультурные предпочтения могут служить инструментом выяв-
ления экосистемных услуг, наиболее актуальных для общества, в то время как денеж-
ная оценка предлагает более глобально сопоставимые и понимаемые ценности. Инди-
каторы биоразнообразия обеспечивают четкие количественные показатели и информа-
цию о роли биоразнообразия в функционировании и здоровье экосистем. В предложен-
ном ими многоцелевом подходе показатели биоразнообразия служат для определения 
пороговых значений, т. е. минимального уровня, необходимого для поддержания здо-
ровой окружающей среды. Поскольку соответствующий набор критериев принятия ре-
шений и наилучший метод анализа решений зависят от контекста и рассматриваемой 
проблемы управления, предлагается последовательность шагов, которым необходимо 
следовать при количественной оценке управления окружающей средой с учетом био-
разнообразия. 

Основной идеей экологического менеджмента является сохранение и улучшение 
состояния окружающей среды, а также сохранение экономических и социальных по-
лезностей экосистем (Elliott, 2011, 2013). Экосистемное управление смещает акцент в 
сторону более всеобъемлющих процессов принятия решений, признавая экологические 
системы в качестве благоприятного сочетания взаимодействующих элементов с учетом 
их социальных и экономических характеристик (Christensen et al., 1996; Ruckelshaus et 
al., 2008; Gregory et al., 2013). Поскольку предотвращение утраты биоразнообразия все 
чаще становится одной из важнейших целей экологического менеджмента, биоразно-
образие должно определяться таким образом, чтобы облегчить постановку управленче-
ских задач и оценку эффективности менеджмента. 
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 Биоразнообразие по своей сути является многомерным понятием, охватываю-

щим гены и виды, функциональные формы, адаптации, местообитания и экосистемы, а 
также различия внутри них и между ними. Все эти аспекты биоразнообразия тесно вза-
имосвязаны, влияя на состояние, стабильность и продуктивность как экосистемы, так и 
экосистемных услуг (Schneiders et al., 2012), что делает биоразнообразие не только эко-
логической, но и социально-экономической проблемой.  

Некоторые авторы рассматривают экосистемные услуги как средство количе-
ственной оценки биоразнообразия в экономическом плане, обычно определяемое как 
совокупность полезностей, которые люди могут извлечь из экосистем (Lamarque et al., 
2011; Mace et al., 2012). «Экосистемная Оценка Миллениума» классифицирует полез-
ности по четырем группам: услуги предоставления, регулирования, культурные и 
вспомогательные (МА, 2005). Биоразнообразие может играть три различные роли в 
экосистемных услугах: в качестве регулятора экосистемных процессов, в качестве ко-
нечной экосистемной услуги или в качестве товара (Mace et al., 2012). Но поскольку 
описание биологического разнообразия является сложной задачей, учет роли биоразно-
образия или его воздействия на экосистемные услуги в целом не является однозначным 
(Laurila-Panta et al., 2015). 

Проблемы рационального природопользования, как правило, носят сложный, 
междисциплинарный характер и сопряжены с различными неизбежными компромис-
сами и неопределенностями (Uusitalo et al., 2015) в процессе принятия обоснованных 
решений. Анализ решений может помочь структурировать проблему, интегрировать 
знания и любую преобладающую неопределенность, а также визуализировать результа-
ты (Cooper, 2012; Lehikoinen et al., 2014; Rahikainen et al., 2014). Конечная цель анализа 
решений заключается в успешном выборе альтернативы управления, которая миними-
зирует риски и затраты при максимизации полезностей и общественного признания 
(Keeney, 1982; Burgman, 2005; Kiker et al., 2005). Однако применение анализа решений 
требует, чтобы целевые показатели управления, включая биоразнообразие, имели ко-
личественное выражение для обеспечения их сопоставимости. 

В обзоре опубликованной литературы, предпринятом М. Лаурила-Панта с соав-
торами (Laurila-Panta et al., 2015), рассмотрены три важные перспективы оценки био-
разнообразия, охватывающие экономические, социально-культурные и экологические 
преимущества биоразнообразия. Первый подход заключается в оценке биоразнообра-
зия с точки зрения услуг, предоставляемых обществу, тогда как второй подход заклю-
чается в оценке социально-культурных ценностей; последний подход охватывает био-
логический аспект. Однако интегративные подходы, учитывающие все три аспекта 
устойчивости, отсутствуют (Nieto-Romero et al., 2014), хотя это разделение точек зре-
ния в научном и общественном аспектах обсуждается давно. Центральный вопрос за-
ключается в том, как оценивать биоразнообразие. Должны ли мы оценивать все эле-
менты биоразнообразия (например, существование вида, устойчивость сообществ и 
т.д.) в денежном выражении или они должны обладать внутренней ценностью незави-
симо от антропогенной полезности (Nunes, van den Bergh, 2001; Bräuer, 2003; Nijkamp et 
al., 2008; Justus et al., 2009; Salles, 2011). 

Одним из главных недостатков в подходах к экономической оценке является то, 
что цены на некоторые полезности или услуги, предоставляемые многовидовой экоси-
стемой, трудно поддаются оценке, и научное понимание роли биоразнообразия в функ-
ционировании и здоровье экосистем, а также в предоставлении экосистемных услуг, 
остается неполным. В ходе публичных дискуссий биоразнообразие обычно представле-
но харизматичной, часто находящейся под угрозой исчезновения макрофауной, такой 
как гигантские панды, орланы-белохвосты или киты (Mikkelsen, Cracraft, 2001).  

Однако, многие виды, находящиеся в опасности или под угрозой исчезновения, 
остаются неизвестными большинству людей, и их трудно оценить. Кроме того, защита 
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 биоразнообразия часто сводится к обещанию не выявленных, но потенциальных экоси-

стемных услуг, таких как возможность поиска новых лекарственных средств, что мо-
жет показаться слишком неопределенным вложением средств. Поэтому необходимо 
дополнить денежный и социокультурный подходы к оценке биоразнообразия подхо-
дом, основанным на преобладающих естественнонаучных знаниях и понимании того, 
как функционируют экосистемы. Естественный подход видится в определении мини-
мального уровня поддерживаемого биоразнообразия. Это потребует от исследователей 
измерения биоразнообразия, которое обычно осуществляется с помощью индексов, 
сводящих многогранные вопросы к нескольким ключевым переменным, описывающим 
определенный аспект явления (Heip et al., 1998). 

В дополнение к классическим индексам биоразнообразия разработано много 
других его показателей, используемых для измерения биоразнообразия конкретных 
компонентов или сред обитания. Для всех вышеупомянутых классических показателей 
могут быть установлены пороговые уровни, которые диктуют минимальный уровень 
сохранения биоразнообразия. Эти пороговые значения служат тем минимальным уров-
нем биоразнообразия, который общество стремится сохранить. Поэтому определение 
такого порога представляет собой первый социальный аспект анализа (Laurila-Panta et 
al., 2015).  

Комиссией по защите морской среды Балтии недавно опубликован базовый 
набор показателей биоразнообразия для оценки общего состояния Балтийского моря, и 
аналогичная работа ведется в других морях. Разработано руководство по отбору необ-
ходимых показателей для всех соответствующих экосистемных услуг, ориентирован-
ных на морскую среду, которые отражают изменения в состоянии экосистемы. Кроме 
того, в работе С. Хаттама с соавторами (Hattam et al., 2015) дан практический подход к 
использованию показателей, служащих для оценки аспектов окружающей среды, спо-
собствующих принятию управленческих решений и руководящих принципов политики 
(Gubbay, 2004). В ряде предложений здоровье экосистем определяется с точки зрения 
функционального и структурного статуса, а также с точки зрения многоуровневого че-
ловеческого фактора в форме постановки целей и взвешивания (Laurila-Panta et al., 
2015).  

 Морской трофический индекс свидетельствует о снижении среднего трофиче-
ского уровня рыбопромысловых полей (Pauly et al., 1998; Pauly, Watson, 2005). Карты 
биологической оценки (КБО) помогают определить общую биологическую ценность 
вместе с экологической информацией из подрайонов, используя критерии оценки, ко-
торые учитывают редкость, последствия пригодности, агрегации, естественности и 
пропорциональной важности в данной области исследования (Derous et al., 2007; 
Pascual et al., 2011). Морская КБО показывает целостные биологические и экологиче-
ские ценности от генетического до экосистемного уровня, объединяя данные о морских 
птицах, макробентосе, донных рыбах и эпибентосе (Derous et al., 2007). Индекс биораз-
нообразия (Oliver, Parkes, 2003), как модификация индекса «гектара местообитания», по 
Д. Паркесу с соавторами (Parkes et al., 2003), нацелен на оценку текущей ценности био-
разнообразия среды обитания на основе знаний о состоянии растительности, природо-
охранной значимости и ландшафтного контекста.  

Согласно подходу Р. Скулза и Р. Биггса (Scholes, Biggs, 2005) к индексу интакт-
ного биоразнообразия (ИИБ), рассчитывается общее состояние биоразнообразия в дан-
ном районе. ИИБ требует базовой информации (до оценки) о видовом богатстве в кон-
кретном районе после расчета взвешенного воздействия антропогенной деятельности 
(например, катастрофических загрязнений) (после оценки) на популяцию группы орга-
низмов, которые затем сравниваются для оценки причиненного вреда. Эта методика в 
значительной степени применяется при изучении больших площадей суши. Одним из 
конкретных недостатков индекса ИИБ является то, что воздействие загрязнения или 
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 изменения климата на биоразнообразие проявляется в течение длительного периода 

времени (Scholes, Biggs, 2005).  
А. Обри и М. Эллиотт (Аubry, Elliott, 2006) предложили интегративный показа-

тель, сочетающий в себе соответствующий набор показателей (включая физико-
химические и биологические элементы) и использующий экспертную оценку для взве-
шивания и ранжирования этих показателей на основе их предполагаемой относитель-
ной важности. П. Тет с соавторами (Tett et al., 2013) предложили подход к пространству 
состояний для отслеживания изменений в экосистеме, а также для оценки устойчивости 
системы путем выбора переменных состояния. Первое требование - определить пере-
менные, которые представляют состояние экосистемы, т. е. биоразнообразие и продук-
тивность исследуемой территории. Еще одним требованием является использование 
расширенных рядов для выявления межгодовой изменчивости, которое позволяет вы-
явить устойчивость системы (Tett et al., 2013). 

Подход к оценке показателя биоразнообразия имеет недостатки, аналогичные с 
подходом к денежной оценке, так как он также требует большого объема данных. По-
скольку количество и качество данных, как правило, меняются как во времени, так и в 
пространстве, сравнение различных областей или сценариев оказывается несколько 
предвзятым (Collen et al., 2008). Еще один вопрос, который необходимо учитывать - это 
необходимость уточнения перехода системы из нормального состояния в импактное. 
Определение базового состояния окружающей среды проблематично, но важно для 
оценки изменения биоразнообразия (Parr et al., 2003; Borja et al., 2012). В частности, 
трудность заключается в нахождении адекватного исторического набора данных или 
незатронутой контрольной области для обнаружения явления "смещения базовой ли-
нии" (Duarte et al., 2009; Carstensen et al., 2011).  

При выборе конкретных показателей для использования в определенной сфере, 
аналитик должен решить, какие и сколько нужно включить таксономических и функ-
циональных групп, а также мест обитания. Руководство, выработанное Евросоюзом по 
оценке показателя биоразнообразия (EU, 2010), является примером того, как этот слож-
ный вопрос может быть конкретизирован в индикаторах. Руководство требует проведе-
ния оценки биоразнообразия на уровне видов, местообитаний и экосистем. На уровне 
видов оценка должна учитывать распределение, численность и состояние популяции, 
но включать подвиды и популяции отдельно, если они находятся под угрозой. Распре-
деление популяции связано с наличием и качеством местообитаний, которые также 
нуждаются в охране.  Состояние популяции относится к возрастной и половой структу-
ре, выживаемости и воспроизводству, её генетической структуре. Местообитания, ха-
рактеризуемые абиотическими характеристиками, и связанные с ними биологические 
сообщества, а также комплексы местообитаний и функциональные местообитания 
(нерестилища или зоны кормления) должны оцениваться на предмет их распределения, 
протяженности и состояния, с особым акцентом на состоянии типичных видов и сооб-
ществ. Затем на уровнях экосистем рассматривается состав и относительные пропор-
ции местообитаний и видов (Laurila-Panta et al., 2015). 

Таким образом, три подхода к оценке биоразнообразия - экономический, социо-
культурный и экологический - обеспечивают различные и взаимодополняющие пер-
спективы, каждая со своими преимуществами и ограничениями. В целом, данные пока-
затели экологического биоразнообразия являются полезными количественными ин-
струментами для оценки состояния биоразнообразия, а также для коммуникационного 
комплекса и экологических вопросов в целях их более тщательной интеграции в поли-
тические решения (UNEP, 2003). Многие разработанные индикаторы биоразнообразия 
уже включают некоторые социальные аспекты, что означает, что попытки полностью 
отделить человека от экосистемы являются искусственными (Laurila-Panta et al., 2015).  
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 Когда дело доходит до оценки антропогенного использования окружающей сре-

ды и управления ею, мы неизбежно сталкиваемся с ситуацией, когда одной только био-
логической информации недостаточно. Поэтому с точки зрения анализа решений, три 
вышеупомянутых аспекта оценки биоразнообразия не могут быть полностью отделены 
друг от друга. Решения не могут быть оценены или ранжированы без предварительного 
определения целей, т. е. критериев принятия решений (Keeney, 1982). Выбор критериев, 
определение достаточно хорошего состояния окружающей среды, а также приемлемого 
риска неосуществимости поставленных целей - это социальный выбор, который сдела-
ли люди.  Кроме того, в определённом смысле денежные ресурсы почти всегда ограни-
чивают управление, поэтому полезно попытаться описать ценность целей – в данном 
случае биоразнообразия – и в денежном выражении (Laurila-Panta et al., 2015).  

Помимо основы для коммуникации, денежные ресурсы позволяют проводить 
анализ экономической эффективности альтернативных стратегий управления. Иногда 
аспекты социокультурной оценки могут перекрывать другие аргументы (Mascia et al., 
2003), признавая их огромное значение. Таким образом, в качестве основы для приня-
тия решений, направленных на устойчивое использование окружающей среды, пред-
ложена многокритериальная оценка биоразнообразия, охватывающая все три аспекта 
экосистемного управления (Laurila-Panta et al., 2015). 

Некоторые исследователи предлагают использовать показатели биоразнообразия 
в качестве основы для денежной оценки (Nunes, van den Bergh, 2001). Денежная цен-
ность биоразнообразия, или конкретная ценность, которую оно обеспечивает для под-
держки населения и его образа жизни, все чаще подвергается измерению путем оценки 
стоимости экосистемных услуг (Costanza et al., 1997). Такого рода всеобъемлющие де-
нежные оценки биоразнообразия могли бы помочь более широкой аудитории понять 
важность защиты биоразнообразия, даже если значение индекса разнообразия неверно 
истолковано (Polasky, 2008). Проблема такого подхода заключается в правильном и ис-
черпывающем определении и оценке предоставляемых экосистемных услуг (Vihervaara 
et al., 2010; Seppelt et al., 2011). 

Вслед за И. Бройером (Bräuer, 2003), М. Лаурила-Панта с соавторами (Laurila-
Panta et al., 2015) показывают, что денежная стоимость может служить полезным свя-
зующим звеном между экологическими проблемами и процессами принятия политиче-
ских решений, хотя будущая задача заключается в определении общей основы для 
сравнения денежных и внутренних ценностей. Социальные и культурные факторы вли-
яют не только на то, как люди ценят природу, но и на то, как они ценят свои деньги или 
насколько они не склонны к риску (Pratt, 1964; Chow, Sarin, 2002; Burgman, 2005). Сле-
довательно, социально-культурная перспектива является неотъемлемой частью экоси-
стемного подхода к оценке биоразнообразия. Социальные предпочтения могут служить 
инструментом выявления наиболее актуальных экосистемных услуг для людей (Martín-
López et al., 2012; Martínez et al., 2013). 

Управление экосистемными услугами не всегда следует приравнивать к управ-
лению биоразнообразием, и наоборот. Наиболее желательным подходом было бы оп-
тимизировать управление таким образом, чтобы оно могло достигать многих целей од-
новременно, с учетом того, что только биологическое разнообразие обеспечит некото-
рые экосистемные услуги (Mace et al., 2012). Кроме того, необходимо определить роль 
биоразнообразия и экосистемных услуг в управлении окружающей средой и ее сохра-
нении (Geijzendorffer, Roche, 2013). Вопрос состоит в том, действительно ли биоразно-
образие имеет внутреннюю ценность независимо от какой-либо полезности или функ-
ции, или же биоразнообразие ценно только в той мере, в какой оно может предостав-
лять экосистемные услуги или поддерживать их предоставление? Следует ли в качестве 
альтернативы рассматривать биоразнообразие отдельно от экосистемных услуг, но на 
равной основе с точки зрения рационального природопользования? Ответ на эти вопро-
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 сы покажет, действительно ли нам нужны оценки или индикаторы биоразнообразия, 

или же они служат лишь посредниками при оценках экосистемных услуг (Laurila-Panta 
et al., 2015). 

Хотя интеграция подходов, основанных на показателях социально-культурного, 
денежного и экологического биоразнообразия, может дать некоторые полезные резуль-
таты, их объединение следует тщательно продумывать. Денежная оценка часто дает 
свои результаты в непрерывном масштабе, в то время как показатели биоразнообразия 
часто дают результаты в двоичной шкале "пройдено/не пройдено". Следовательно, по-
следний подход не отдает предпочтения варианту управления, когда ценность биораз-
нообразия едва или намного ниже порогового значения. Поэтому при разработке моде-
лей анализа решений необходимо проявлять осторожность, особенно в тех случаях, ко-
гда поиск вариантов управления, которые привели бы к достижению желаемого био-
разнообразия, маловероятен (Laurila-Panta et al., 2015).  

Подход, раскрывающий вероятность того, что индикатор остается в определен-
ном состоянии, может предложить одно из возможных решений проблемы (Lehikoinen 
et al., 2014). Это обеспечило бы биологический запас прочности для достижения мини-
мального уровня биоразнообразия, величина которого зависела бы от нежелания рис-
ковать лицами, принимающими решения, или обществом. После достижения опреде-
ленного биологического минимума с приемлемым уровнем определенности, полезно-
сти, полученные на каждую дополнительную единицу, могут быть выражены в денеж-
ном выражении, а рентабельность вариантов управления может быть оценена в свете 
этой информации. В будущем заслуживают изучения соответствующие платформы для 
такого инструмента принятия решений, учитывающие неопределенности и позволяю-
щие определить правила оптимизации на различных этапах процесса. Байесовские сети 
(Jensen, Nielsen, 2007) могут быть одним из методов изучения этой идеи (Laurila-Panta 
et al., 2015). 

Таким образом, в настоящее время отсутствуют исследования, использующие 
количественные значения биоразнообразия как инструмента для прогнозирования по-
следствий альтернативных управленческих решений, если не считать редких исключе-
ний (см.: Nicholson et al., 2012; Ressurreicão et al., 2011, 2012). В таком случае ценность 
биоразнообразия как источника информации об отдельных видах или естественной 
среде обитания соответствующих видов становится проблематичной. В рамках боль-
шинства этих оценочных исследований учитывается лишь малая часть существующего 
биоразнообразия (например, в отношении серого кита, популяции атлантического ло-
сося или места отдыха и рыболовства), что не раскрывает правды об общем биоразно-
образии. Этого может быть недостаточно для принятия надежных управленческих ре-
шений (Laurila-Panta et al., 2015). 

 
9. Вместо заключения 

 
Автор предложенного обзора, не являясь «математизированным экологом», изна-

чально не претендовал на всеобъемлющий анализ проблемы биоразнообразия: его цель 
состояла в том, чтобы дать своеобразную прелюдию к проблеме соотношения биологи-
ческого разнообразия и биологической продуктивности лесов в контексте климатогенной 
биогеографии – проблемы, краткий анализ которой дан в следующей статье выпуска.  

Для специалистов-экологов широкого круга интересов можно порекомендовать 
статью В.К. Шитикова и Г.С. Розенберга «Оценка биоразнообразия: попытка формально-
го обобщения» (2005), по-видимому, одной из лучших обзорных публикаций в отече-
ственной литературе по проблеме биоразнообразия. Вместо резюме по изложенному 
выше материалу полагаю возможным процитировать малоутешительное заключение 
статьи В.К. Шитикова и Г.С. Розенберга, с которыми автор во многом солидарен: 
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 «1. Оценка биоразнообразия в пространстве видов в значительной мере некор-

ректна, в первую очередь потому, что никак не учитывается морфологическое, функцио-
нальное, экологическое сходство/различие между самими видами. Каждый вид представ-
ляется как изолированный таксон, информационно р а в н о удаленный от всех осталь-
ных. 

2. Индексы разнообразия, базирующиеся на лучшей (по некоторым данным) мере 
энтропии по Шеннону, основываются на экологически сомнительной концепции: в каче-
стве эталона принимается экосистема с  р а в н ы м и обилиями всех видов, что не вполне 
соответствует структуре реальных природных сообществ. 

3. Модели разнообразия, основанные на тех или иных аналитических формулах 
распределения популяционной плотности, остаются лишь интерпретацией весьма част-
ных гипотез их авторов и не могут служить фундаментом для формально строгой мето-
дики оценки биоразнообразия. 

4. Приходится констатировать, что со времен Р. Уиттекера, заложившего вербаль-
ную основу понятий разнообразия для совокупности местообитаний, сколько-нибудь 
строгих методов количественной оценки бета- или гамма-разнообразия до настоящего 
времени не выработано. 

5. Отсутствуют также общепринятые методические разработки для расчета сред-
ней популяционной плотности и списка характерных видов произвольного сообщества 
организмов, которые д о л ж н ы являться неотъемлемыми «кирпичиками» построения 
любой количественной концепции биоразнообразия» (Шитиков, Розенберг, 2005. С. 129). 

Проблема биоразнообразия, таким образом, остается открытой и ждёт приемлемо-
го решения, хотя за прошедшие 14 лет со времени выхода работы В.К. Шитикова и Г.С. 
Розенберга по многим их заключительным пунктам наметился существенный прогресс. 
"Конвенция о биологическом разнообразии", принятая на Конференции ООН по окру-
жающей среде и развитию, требует от научного сообщества положительных решений как 
по определению, так и по сохранению биологического разнообразия планетарной биоты. 
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