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PRESENTACIÓNPRESENTACIÓN
Por Mary Lou Higgins y Carolina Murcia

L
a protección de áreas es uno de los pilares de la conservación de la diversidad 
biológica. Existen distintas clases de áreas protegidas, que difieren entre sí 
en cuanto al nivel de protección, el grado de uso por parte de los humanos y 

la estabilidad de su estatus de protección. Esta diversidad de tipos de áreas prote-
gidas obedece a distintas estrategias de conservación que se adaptan al contexto 
ecológico, social y político en que se encuentran o en que fueron creadas. Sin em-
bargo, la comunidad conservacionista ha aprendido que las áreas por sí solas no 
son suficientes para conservar la diversidad biológica. Con el fin de cumplir con el 
reto común de conservar la diversidad biológica, es necesario que haya un enfoque 
en la planificación, selección y manejo de las áreas basado en sistemas y no en 
áreas individuales. Este es justamente el enfoque que tiene  REGIONES BIODIVERSAS: HER-
RAMIENTAS PARA LA PLANIFICACIÓN DE SISTEMAS REGIONALES DE ÁREAS PROTEGIDAS. 

REGIONES BIODIVERSAS provee los conceptos básicos de la biología de la conser-
vación para la planificación de sistemas regionales de áreas protegidas. El libro 
abarca todas las escalas biológicas supra-organísmicas, desde las especies hasta 
los hábitats, manteniendo siempre una visión de ecología del paisaje, que es el hilo 
conductual de este volumen. También presenta novedosas metodologías basadas 
en este enfoque conceptual y que complementa con análisis de amenazas a la bio-
diversidad y vulnerabilidad de la biodiversidad. Esta visión integral es necesaria para 
el desarrollo y manejo efectivo de los sistemas de áreas protegidas que cumplan 
con la conservación a largo plazo. 

A lo largo del libro, los autores resaltan la necesidad de usar una estrategia dual 
para la conservación de la biodiversidad, que se enfoca tanto en las áreas mismas 
como en el contexto paisajístico en el que se encuentran. Por un lado, es necesario 
dedicar áreas de conservación que en lo posible estén libres de intervención y que 
sean parte de un esquema que asegure tanto la representación de todos los ele-
mentos de la biodiversidad como su viabilidad. Por otro lado, el diseño de las áreas 
protegidas debe hacerse desde una perspectiva de la ecología del paisaje en el cual 
las prácticas del uso de la tierra sean compatibles con la conservación. Es decir, 
que permita que los ecosistemas naturales y antropogénicos, se complementen y 
cumplan con las múltiples necesidades sociales y económicas de los humanos al 
tiempo que protegen la diversidad biológica. Esto requiere que haya un programa 
de monitoreo y manejo adaptativo permanente, tal como se presenta en el último 
capítulo.
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REGIONES BIODIVERSAS combina 150 años de conocimiento y experiencia colectivos 
de un diverso grupo de profesionales colombianos de la conservación, provenientes 
de distintas instituciones y que comparten un deseo: que en el futuro los humanos 
puedan vivir en más armonía con la naturaleza. Este libro llega en un momento cru-
cial de Colombia y la región, en el cual se están desarrollando sistemas municipales 
y departamentales de áreas protegidas. Estos se conciben como módulos de un 
sistema nacional que aportará una visión nacional en la que las fronteras políticas 
no fragmentan los esfuerzos locales y regionales. 

Esperamos que este volumen aporte los conceptos básicos, las ideas novedo-
sas, la información y los elementos metodológicos que se necesitan para apoyar a 
todos aquellos que están trabajando en el desarrollo y manejo de áreas protegidas 
a todos los niveles en el aprendizaje y adaptación a lo nuevos retos de la conser-
vación.

Cali, julio de 2008

Carolina Murcia
FUNDACIÓN ECOANDINA

Mary Lou Higgins
REPRESENTANTE DE WWF PARA COLOMBIA
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El contexto social
La preocupación por preservar ecosistemas representativos de las 

condiciones ecológicas en ausencia de alteraciones desencadenadas por 
la intervención humana, ha sido constante desde los albores del movi-
miento ambientalista. La creación de los sistemas de parques nacionales 
y reservas biológicas respondió en gran medida a ese interés. Hasta hace 
unos pocos años, las áreas de conservación fueron identificadas y deli-
mitadas de manera ad hoc por diferentes actores, obedeciendo a criterios 
puntuales como su valor paisajístico, la presencia de especies carismáti-
cas y la prestación de servicios ambientales, sin una consideración explí-
cita de cuál iba a ser su capacidad efectiva para mantener las poblaciones 
o los procesos ecológicos (Pressey 1994). Por esta razón, la geografía de 
muchas áreas protegidas no responde necesariamente a las dinámicas 
de los procesos que generan y mantienen la biodiversidad, que muchas 
veces trascienden sus límites, lo cual explica por qué un área protegida 
puede continuar perdiendo algunos de los atributos que determinaron su 
selección, a pesar de cualquier esfuerzo que se haga por mantenerlos. 

El reconocimiento cada vez mayor de la importancia del papel que 
juegan las comunidades humanas en la dinámica de los ecosistemas, ha 
conducido además a la inclusión de elementos culturales en otras defi-
niciones recientes de las áreas de conservación. Esta nueva dimensión, 
sumada a los aspectos puramente biológicos de la protección de la na-
turaleza, se ha evidenciado en la creciente participación de la sociedad 
civil en la identificación de problemas ambientales y en la búsqueda de 
soluciones para los mismos, que incluye el desarrollo de alternativas de 
producción que causen el menor deterioro posible de la base de recur-

contexto y definición de un sistema 
regional de áreas protegidas

Por Luis Germán Naranjo y Gustavo Kattan

INTRODUCCIÓN INTRODUCCIÓN 
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sos. Así, además de los grandes espacios naturales protegidos tales como 
las reservas de la biosfera y los parques nacionales, la conservación in 
situ tiene en cuenta áreas de diverso orden, entre las que sobresalen las 
reservas municipales, las reservas naturales de la sociedad civil, los te-
rritorios ancestrales de comunidades indígenas, los territorios colectivos 
y los corredores ecológicos que conectan grandes bloques de vegetación 
natural. 

Esta multiplicación de escenarios de conservación es sin duda un as-
pecto positivo en la búsqueda colectiva de soluciones a la crisis medio-
ambiental que enfrenta el planeta, pero también resulta en una nueva 
serie de retos para quienes tienen la responsabilidad de su diseño y su 
manejo. Por ejemplo, la decisión de conservar los atributos naturales de 
un área determinada afecta los intereses de diferentes actores en el terri-
torio1 en el cual se encuentra dicha área y por lo tanto su identificación y 
delimitación deben hacerse mediante un proceso que tenga en cuenta y 
concilie distintos puntos de vista. 

Por otra parte, la convergencia de esta multiplicidad de actores alrede-
dor de un área de conservación (ver capítulo 12) implica que la selección 
de objetos de conservación (ver capítulo 13) sea hecha desde diferentes 
ópticas y esto puede llevar a confusiones respecto a lo que se espera ob-
tener de la conservación del área en cuestión.

La carencia de una visión del contexto en el cual se inscriben dichas 
áreas puede limitar los alcances de las intervenciones que supuestamente 
se orientan al mantenimiento de los atributos y funciones ambientales 
del territorio. 

Definición de un sistema de áreas protegidas
En la década de 1970, algunos investigadores señalaron, a partir de 

los conceptos de la biogeografía de islas, que las áreas protegidas tenían 
limitaciones importantes para la conservación de la biodiversidad dada 
su situación de aislamiento progresivo (Simberloff 1988). Los remanentes 
o fragmentos de ecosistemas naturales que quedan dispersos en medio 
de ecosistemas transformados, son islas sujetas a los procesos de colo-
nización y extinción de los distintos organismos que las habitan, lo cual 

1. Según la definición de Chávez-Navia (2001), un territorio es un área geográfica que 
contiene uno o varios ecosistemas, habitada por personas que por razones de ve-
cindad y afinidad cultural comparten valores, necesidades e intereses comunes y 
conforman comunidades con diversos niveles de organización económica y social, 
que posee una infraestructura económica y de servicios orientada a facilitar las ac-
tividades económicas internas, procurar el bienestar de la población y facilitar el 
intercambio interno y con el entorno, tiene sistemas productivos que interaccionan 
económicamente con el entorno y una organización basada en normas y valores 
sociales que le proporcionan una relativa autonomía en su funcionamiento interno.
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establece límites a la diversidad biológica que pueden contener. El nú-
mero de especies que puede existir en una isla es un equilibrio dinámico 
entre estos dos procesos, los cuales son función del tamaño de la isla 
y de su distancia a la fuente de donde provienen los organismos que la 
colonizan (ver capítulo 6). 

Por esta razón, la distancia entre un área de conservación y otros 
fragmentos remanentes de ecosistemas similares, puede convertirse en 
una seria limitación para el mantenimiento de su biodiversidad y es una 
consideración indispensable para el diseño y delimitación de las áreas 
protegidas. A medida que se transforma el paisaje alrededor de las áreas 
de conservación, el flujo genético entre poblaciones de una misma es-
pecie y la probabilidad de que una población que esté declinando sea 
“rescatada” de la extinción por la llegada de nuevos inmigrantes dismi-
nuyen, pues la distancia con respecto a fuentes de colonización de la 
biota original es cada vez mayor. 

De otro lado, desde finales del siglo XIX algunos autores plantearon 
la relación existente entre el número de especies y el área de una isla 
de hábitat, tema que alcanzó un alto desarrollo tanto teórico como em-
pírico hacia las décadas de 1970-1980 (Rosenzweig 1995). Según esta 
teoría, hay una relación directa entre el área de un hábitat y el núme-
ro de especies que puede contener: mientras más grande sea una isla, 
más probable será su colonización, pues presenta un “blanco más fá-
cil”. Esta relación se potencia por la heterogeneidad espacial del área, 
ya que a mayor diversidad de ecosistemas, la isla puede contener más 
biodiversidad (ver capítulo 3). 

Algunos desarrollos recientes en la ecología de poblaciones y la eco-
logía del paisaje, han abierto el camino a una nueva visión de las re-
servas como sistemas integrados que son diseñados y planificados con 
unos objetivos claros y metas cuantitativas de conservación, buscando 
incrementar el impacto de las intervenciones que se proyectan e identi-
ficar las necesidades adicionales de espacio y cantidad de hábitat para 
garantizar la persistencia de los objetos de conservación. Esta nueva 
visión involucra muchas consideraciones de diversa índole que pueden 
agruparse en términos generales en cuatro grandes principios según 
Groves (2003).2

En primer lugar, se considera necesario incluir en los portafolios 
de áreas de conservación, ejemplos de cada comunidad o ecosistema 
presente a lo largo de gradientes ambientales o regiones para las cua-

2. Estos principios son recogidos en el llamado “Marco conceptual de las cuatro ‘R’ 
para la identificación de áreas de conservación”. La ‘R’ se refiere a los términos en 
inglés: Representation, Resilience, Redundancy, Restoration.
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les se lleva a cabo la planificación. Este principio de la representatividad 
busca resolver el problema común a muchos parques nacionales y otras 
grandes áreas protegidas de abarcar apenas una fracción de los ecosis-
temas de su región, dejando por fuera del alcance de sus intervenciones 
muchos elementos de la biodiversidad. 

Un segundo principio, el de elasticidad,3 busca que las áreas protegi-
das tengan la capacidad de recuperarse, regresando a sus condiciones 
iniciales después de una perturbación natural o antropogénica, lo cual 
asegura la persistencia de los objetos de conservación. Para ello, en el 
diseño de las áreas de conservación se debe tener en cuenta que las di-
námicas que generan y mantienen la biodiversidad presente en las áreas 
de conservación con frecuencia funcionan a grandes escalas espaciales 
y por lo tanto, mientras mayor sea su tamaño, mayores probabilidades 
tienen de mantener su integridad (ver recuadro 14.1).

Como refuerzo de lo anterior, el principio de la redundancia recomien-
da que cada elemento biológico (ecosistema, comunidad, especie) que se 
desee conservar, esté representado varias veces dentro del sistema, con 
el fin de disminuir el riesgo de pérdida, bien sea por catástrofes naturales 
o por amenazas humanas. Por último, este enfoque tiene en cuenta el 
principio de restauración, referido a la necesidad de recuperar la integri-
dad ecológica de ecosistemas perturbados o re-crear dichos ecosistemas 
cuando han desaparecido (ver capítulo 10), de manera que se puedan 
cumplir las metas de conservación. Los principios de elasticidad, redun-
dancia y restauración están orientados a asegurar la viabilidad, o proba-
bilidad de persistir en el futuro, de las áreas de conservación.

En años recientes, el diseño de sistemas de áreas protegidas es un 
proceso que busca superar las limitaciones impuestas por la naturaleza 
fragmentada de estos espacios inmersos en complejas matrices de in-
tervención humana. Hoy en día hay una variedad de propuestas concep-
tuales y metodológicas para construir sistemas de áreas protegidas (ver 
resumen en Arango et al. 2005 y Kattan 2005), pero la mayoría coincide 
en que los bloques básicos de un sistema están constituidos por áreas 
núcleo de protección estricta, interconectadas por medio de corredores 
y rodeadas por zonas amortiguadoras donde se permiten algunas acti-
vidades reguladas de bajo impacto. El sistema en sí está constituido por 
un conjunto de áreas protegidas distribuidas por el territorio de acuerdo 
a ciertos principios, de distintos órdenes y bajo jurisdicción de distintas 
autoridades (nacional, regional, local), que colectivamente cumplen con 
los cuatro criterios presentados arriba. Estas áreas, sin embargo, no pue-
den verse en aislamiento de su entorno, pues lo que ocurra en la matriz 

3. En inglés, resiliency.
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tiene impactos sobre el área protegida y viceversa (por ejemplo, el área 
protegida puede proveer importantes servicios ambientales). Según este 
enfoque, todo el paisaje regional se maneja con criterios favorables hacia 
la conservación de la biodiversidad buscando conciliar su protección con 
las necesidades y aspiraciones humanas (Leader-Williams et al. 1990). 

Objetivos del presente libro
La puesta en práctica de una visión de esta naturaleza es un proceso 

complejo en el que la biología de la conservación juega un papel prota-
gónico, por ser la disciplina que aborda la búsqueda sistemática de so-
luciones a los múltiples problemas que se presentan cuando se pretende 
mantener, a largo plazo, la biodiversidad de una región. Por esta razón 
decidimos recoger en este libro los contenidos de un taller de capacita-
ción a técnicos de áreas protegidas, públicas y privadas, desarrollado en 
el marco de un ejercicio participativo para diseñar el Sistema Regional de 
Áreas Protegidas del Eje Cafetero en el occidente colombiano. 

El libro ha sido concebido como un manual de referencia básica para 
técnicos e investigadores en áreas de conservación. Por esta razón desa-
rrolla temas y conceptos suficientemente amplios y generales como para 
aportar una base conceptual al diseño de sistemas regionales de áreas 
protegidas, aunque la mayor parte de los ejemplos utilizados a través del 
texto se refieren a paisajes y ecosistemas terrestres de los Andes colom-
bianos.

Cada uno de los capítulos ha sido preparado como un texto indepen-
diente, de tal manera que el usuario pueda abordar problemas particula-
res en el orden en el que se presenten. Así, el lector notará que algunas 
ideas básicas se presentan repetidamente a lo largo del libro, pero esto 
es necesario para darle coherencia conceptual a los temas desarrollados 
en los distintos capítulos.

Los primeros tres capítulos introducen temas básicos en ecología. El 
capítulo 1 es una visión resumida de los conceptos de especie, población, 
hábitat, nicho, comunidad y ecosistema, como punto de partida para una 
comprensión básica de las acepciones contemporáneas acerca de la di-
versidad biológica y para su medición e interpretación. En el segundo 
capítulo, se discuten algunas nociones sobre dinámica de poblaciones, 
fuentes y sumideros, metapoblaciones y genética de poblaciones, de tal 
manera que el lector tenga unas herramientas conceptuales básicas para 
aproximarse al problema de determinar la viabilidad de una población. 
El capítulo 3 es una introducción a la ecología del paisaje, en la cual se 
discuten problemas de escala, heterogeneidad espacial y componentes 
espaciales de la diversidad, como elementos fundamentales para el análi-
sis espacial requerido en el proceso de caracterización de áreas candida-
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tas para la conservación y para la selección de áreas mínimas necesarias 
para el mantenimiento de poblaciones objeto de conservación. 

Los siguientes cuatro capítulos se enfocan en problemas relacionados 
con la pérdida de la biodiversidad. El capítulo 4 aborda de manera genéri-
ca los conceptos de vulnerabilidad y extinción de poblaciones y especies, 
mientras el 5 se refiere de manera específica a la vulnerabilidad de las 
áreas protegidas. El capítulo 6 discute las consecuencias de la fragmenta-
ción de hábitat y el 7 los problemas implícitos en la expansión de especies 
exóticas. De esta forma, pretendemos proporcionar elementos de juicio 
para la ponderación de amenazas que se ciernen en torno a las áreas que 
se quieren conservar en un paisaje regional intervenido.

La búsqueda de soluciones a estos problemas es abordada en el si-
guiente bloque de capítulos. Por una parte, el papel de la matriz rural 
como conector entre reservas se discute a partir del análisis del potencial 
de los cafetales tradicionales como hábitats hospitalarios y conectores en 
paisajes de montaña (capítulo 8) y de la reconversión ambiental ganadera 
en laderas andinas (capítulo 9). De otro lado, en el capítulo 10 se introdu-
ce el tema de la restauración ecológica, como herramienta fundamental 
para recuperar la estructura y dinámica de los ecosistemas alterados. En 
el capítulo 11 se presenta una discusión acerca del problema de selección 
de especies focales como herramienta para el diseño de estrategias de 
conservación.

Los últimos tres capítulos están orientados a la presentación de ele-
mentos instrumentales de la selección, establecimiento y evaluación de 
las áreas de conservación. En el capítulo 12 se presenta una discusión 
sobre la conciliación de intereses en torno a la planificación territorial 
para la conservación. Por último, el capítulo 13 aborda el problema de la 
definición de objetivos, metas y procedimientos en la creación de siste-
mas de áreas protegidas y el 14 ofrece una guía básica para el montaje de 
programas de monitoreo de objetos de conservación.

Dado que este libro se desprende primordialmente del currículo ofre-
cido en un ejercicio específico de capacitación de corta duración, su con-
tenido dista mucho de ser exhaustivo y algunos temas de especial rele-
vancia al momento de esta publicación no son discutidos en profundidad 
(como por ejemplo las amenazas derivadas del cambio climático global 
y el desarrollo de herramientas para mitigarlas y responder a ellas). No 
obstante, hemos querido ofrecer un panorama lo suficientemente am-
plio y provocativo como para advertir al lector acerca de la complejidad 
de los temas que deben ser tratados cuando se construyen sistemas de 
áreas protegidas. De esta forma confiamos en que los lectores tendrán los 
elementos básicos para emprender este tipo de ejercicios y avanzar en el 
desarrollo de iniciativas de conservación a escala regional.
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Capítulo

E
n este capítulo se definen y discuten 
algunos términos biológicos básicos 
que tienen relevancia para el diseño y 

manejo de un sistema de áreas protegidas. 
Para ampliar estos conceptos, puede acudir-
se a cualquier libro de ecología general (por 
ejemplo, Ricklefs, 1998). Como se vio en la 
introducción, los principales criterios para 
diseñar un sistema de reservas son la repre-
sentatividad y la viabilidad. La representati-
vidad consiste en buscar que en el sistema 
quede representada una muestra de toda la 
variedad de ecosistemas (y las comunidades 
que ellos contienen) y especies de una re-
gión. Viabilidad se refiere a la probabilidad 
que tiene un ente biológico de persistir en el 
tiempo sin perder su integridad. Por lo tanto, 
en cualquier ejercicio de diseño de un siste-
ma de reservas es necesario comenzar por 
definir y delimitar las especies y los ecosiste-
mas representados en la región. Igualmente, 
es necesario hasta donde sea posible tener 
una descripción completa de las comunida-
des (composición, estructura y dinámica) y 
su distribución dentro de la región. Por otra 
parte, el objetivo de un sistema regional de 
áreas protegidas es preservar a perpetuidad 
las especies, lo que se traduce en mantener 

poblaciones viables (capítulo 2). Por lo tan-
to, sin un entendimiento de la distribución 
y dinámica de las poblaciones no es posible 
cumplir este objetivo.

Especie
La especie es la unidad básica de la evo-

lución y la taxonomía y es un concepto fácil 
de definir en teoría pero a veces difícil de de-
limitar en la práctica. El concepto de especie 
tiene dos connotaciones, la tipológica y la 
evolutiva (poblacional). El concepto tipoló-
gico de especie fue el dominante durante los 
siglos XVIII y XIX y se refiere a que las espe-
cies se pueden definir por su fenotipo o apa-
riencia física; la asignación de un individuo 
a un taxón específico se basa en su parecido 
a un espécimen “tipo”, que representa cómo 
debe lucir la especie (y que proviene de una 
localidad “típica”). Este es el concepto que 
usaba Linneo para asignar especímenes a 
una categoría específica. Al finalizar el si-
glo XX se impuso el concepto poblacional 
de especie, basado en el reconocimiento 
–gracias al trabajo de Darwin– de que exis-
te variación en el fenotipo de los individuos 
que conforman una población y que esta 

Por Carolina Gómez-Posada y Gustavo Kattan
1Conceptos básicos
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variación es la base de la selección natural 
y la evolución. En 1920, Ernst Mayr definió 
la especie como un grupo de poblaciones 
naturales potencial o realmente entrecruza-
bles y reproductivamente aisladas de otros 
grupos similares. Para Mayr la especie es un 

grupo de individuos totalmente fértiles entre 
sí, que encuentran barreras para reproducir-
se con otros grupos similares, debido a sus 
propiedades fisiológicas o conductuales (por 
ejemplo, incompatibilidad para aparearse o 
esterilidad de los híbridos; recuadro 1.1).

Recuadro 1.1

Algunos términos* relacionados con el concepto de especie

• Aislamiento geográfi co. Reducción o prevención del fl ujo genético entre poblaciones debido a la 
existencia de una barrera extrínseca como un accidente topográfi co o un hábitat inhóspito.

• Aislamiento reproductivo. Reducción o prevención del fl ujo genético entre poblaciones 
debido a la existencia de diferencias genéticas entre ellas.

• Ecotipo. Término usado principalmente en botánica para designar una variante fenotípica 
de una especie que está asociada con un hábitat particular.

• Especies hermanas. (1) Especies aisladas reproductivamente que son difíciles de distinguir por 
características morfológicas; a veces se usa el término especies crípticas. (2) Especies que son muy 
cercanas fi logenéticamente y que comparten un ancestro común inmediato.

• Especie politípica. Una especie geográfi camente variable, generalmente dividida en sub-
especies.

• Híbrido. Descendencia que resulta del cruce de poblaciones genéticamente diferentes, que 
a menudo se clasifi can como especies o semiespecies diferentes, pero que a veces difi eren 
en un solo carácter heredable (ver zona de hibridación).

• Introgresión. La incorporación de genes de una población en otra población genética-
mente distinta.

• Poblaciones alopátricas. Poblaciones que ocupan áreas geográfi cas disyuntas.
• Poblaciones parapátricas. Poblaciones que ocupan áreas geográfi cas adyacentes y que se 

contactan en los bordes.
• Poblaciones simpátricas. Poblaciones que ocupan la misma área geográfi ca y que pueden 

encontrarse.
• Raza. Término vago que se puede referir a subespecies o a formas genéticamente polimór-

fi cas de una población.
• Semiespecies. Poblaciones parapátricas genéticamente diferenciadas de una especie que 

tienen aislamiento reproductivo parcial.
• Subespecies. Poblaciones de una especie que se pueden distinguir por una o más carac-

terísticas morfológicas y a las cuales se les ha asignado un nombre (trinomio). En zoología 
las subespecies generalmente tienen distribuciones geográfi cas separadas (alopátricas o 
parapátricas) y son equivalentes a “razas geográfi cas”. En botánica pueden ser formas 

Sigue
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simpátricas. No hay criterios que especifi quen qué tan diferentes tienen que ser dos pobla-
ciones para merecer la designación de subespecies.

• Superespecie. Una agregación de semiespecies. Usualmente designa un grupo de poblaciones 
alopátricas muy cercanamente emparentadas, que son designadas como especies diferentes.

• Variedad. Término vago que designa un fenotipo distinguible de una especie. En sistemá-
tica de plantas se usa a menudo en el sentido de ecotipo.

• Zona de hibridación. Región donde se encuentran y se entrecruzan dos poblaciones genética-
mente distintas (o especies) con distribución parapátrica (ver poblaciones parapátricas).

* La aparente confusión que parece desprenderse de esta profusión de términos resulta del contraste entre la concepción tipológica 
y la concepción poblacional de las especies (ver texto). Bajo el concepto poblacional, la variación genética es continua, por lo que 
las diferencias entre poblaciones no son drásticas, lo que a veces hace difícil delimitar las especies.

Adaptado de Futuyma, 1998.

Así, se puede definir una especie como 
un grupo de organismos (población o gru-
po de poblaciones) semejantes en sus ca-
racterísticas fenotípicas (físicas, fisiológicas 
y conductuales), que en la naturaleza sólo 
se reproducen entre sí e intercambian genes 
por entrecruzamiento, que tienen un ante-
cesor común y que no se aparean con otros 
grupos (poblaciones) por existir barreras 
biológicas que no lo permiten.

Al reconocer que puede existir variación 
fenotípica entre los individuos de una espe-
cie, se acepta que pueden existir diferencias 
entre las distintas poblaciones de una espe-
cie que habitan en lugares diferentes, pero 
que podrían aparearse cuando están juntas. 
Esto da lugar al concepto de variedad o sub-
especie (plancha 1; recuadro 1.1). Una sub-
especie se define como una o más poblacio-
nes de una especie que tienen característi-
cas que las distinguen de otras poblaciones 
y que ocupan un área geográfica diferente 
de otras subespecies. Es necesario destacar 
que algunos biólogos asignan una gran im-
portancia a las subespecies como categoría 
taxonómica, mientras que otros consideran 
que no debe tratarse como un taxón sino 
simplemente como variación geográfica. 
Igualmente, algunos biólogos argumentan 
que para que una subespecie sea válida, 

debe ocupar un área diferente al de otras 
subespecies, es decir, que un polimorfismo 
intrapoblacional (o sea, variación genética 
que se refleja en diferencias fenotípicas den-
tro de una población) no justifica la catego-
ría de subespecie. Sin embargo, es común 
encontrar que se han nombrado subespe-
cies con base en variaciones morfológicas o 
cromáticas discretas (morfos) que existen en 
simpatría (en una misma localidad). Desde 
el punto de vista de la conservación (repre-
sentación de toda la variedad de formas de 
vida en un sistema de áreas protegidas), es 
necesario tener clara la naturaleza de la va-
riación intraespecífica, sea que se use o no 
el concepto de subespecie, ya que ésta pue-
de representar variabilidad genética (una va-
riación en un carácter puede ser fenotípica y 
no tener base genética).

En la práctica, es difícil aplicar el concep-
to moderno de especie basado en el poten-
cial de apareamiento, pues no es fácil de-
terminar si existe aislamiento reproductivo 
entre individuos o entre poblaciones. Por 
lo tanto, en la taxonomía se sigue usando 
un concepto tipológico, basado en similitud 
de características físicas. Sin embargo, en 
los museos de ciencias naturales se tiende 
actualmente a conservar “series típicas” o 
series de especímenes (en contraposición a 

Continúa
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un espécimen tipo) que muestren al menos 
parte de la variación en la población con 
base en la cual se nombra la especie. Aun 
así, pueden presentarse dificultades para 
distinguir especies basándose en su mor-
fología o coloración. A veces se describen 
especies diferentes con base en diferencias 
morfológicas o cromáticas que resultan ser 
variaciones intra o interpoblacionales. In-
cluso, ha ocurrido que el macho y la hembra 
de una especie lucen bastante distintos y se 
han descrito como dos especies diferentes. 
La otra cara de la moneda es el problema 
de las especies crípticas (recuadro 1.1), las 
cuales son muy similares morfológicamen-
te, pero están reproductivamente aisladas 
por factores fisiológicos o conductuales, 
o por morfología del aparato reproductor 
(plancha 1). En la actualidad se trata de 
complementar el uso de la morfología y la 
coloración como criterios taxonómicos con 
otros criterios como el comportamiento (por 
ejemplo, algunas especies de aves o de ra-
nas lucen muy similares pero se distinguen 
por su canto). La incorporación de métodos 
de análisis molecular en la taxonomía está 
ayudando a dilucidar los problemas con las 
especies crípticas y las subespecies.

A veces en la naturaleza pueden producir-
se híbridos, o progenie resultante del cruce 
de individuos de dos especies diferentes (re-
cuadro 1.1). Esto hace difícil definir los lími-
tes de las especies o determinar si se trata de 
una sola especie. Con frecuencia los híbridos 
se presentan en la zona de contacto geográ-
fico de dos especies cuyas distribuciones son 
separadas, lo cual puede generar problemas 
si el contacto se ha producido debido a que 
las actividades humanas han destruido las 
barreras que las separaban. Sin embargo, a 
menudo los híbridos son infértiles y no pue-
den establecer poblaciones reproductoras. 
Los híbridos plantean retos para la conser-
vación, pues generan preguntas difíciles de 
contestar: si la hibridación es un fenómeno 
natural y dos especies se cruzan debido a al-
teraciones humanas del ambiente que permi-

ten que las especies entren en contacto, ¿se 
debe permitir o evitar la hibridación?

La definición y delimitación de las espe-
cies y subespecies pueden ser problemáticas 
cuando hay que tomar decisiones sobre la 
conveniencia de invertir en la protección de 
algunas poblaciones. Por ejemplo, las po-
blaciones de puma que habitan la península 
de la Florida (Estados Unidos), que son re-
conocidas como una subespecie (Felis con-
color coryi), son genéticamente distintas y 
están aisladas de otras poblaciones norte-
americanas, pero las diferencias fenotípicas 
son pocas y sutiles. ¿Se justifica invertir en 
la protección y recuperación de estas pobla-
ciones amenazadas, considerando que la es-
pecie no está amenazada en otros lugares? 
¿Se deberían introducir individuos de otras 
subespecies para recuperar las poblaciones? 
Esto tendría el efecto de destruir la identi-
dad genética de la subespecie y crearía un 
nuevo híbrido. ¿Se debería conservar este 
híbrido? (es de anotar que la conservación 
de una población puede ser necesaria no 
sólo por la conservación de la especie per 
se, sino por el papel que pueda cumplir en 
el ecosistema; en este caso el puma es un 
depredador importante para mantener el 
equilibrio de la cadena trófica).

En el diseño de sistemas de áreas prote-
gidas, uno de los criterios más importantes 
para seleccionar áreas es la representación 
de poblaciones de las especies focales (ca-
pítulo 11). A menudo estas especies focales 
son especies o subespecies amenazadas lo-
cal o globalmente. Por lo tanto, la dificultad 
para delimitar con precisión las categorías 
taxonómicas puede generar controversias.

Población
Una población es un grupo de individuos 

de una especie, que habitan en un área deter-
minada en un tiempo dado. Las poblaciones 
tienen propiedades colectivas como límites 
geográficos, densidad (número de individuos 
por unidad de área), tasas de natalidad, mor-
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talidad y emigración y variaciones en tamaño 
y composición por edades y sexos.

Las propiedades de la población muestran 
un comportamiento dinámico, es decir, cam-
bian continuamente en el tiempo debido a los 
nacimientos, las muertes y los movimientos 
(migración) de los individuos (capítulo 2). La 
regulación de estos procesos puede depender 
de variables abióticas como el clima (factores 
independientes de la densidad de la especie), 
o de las interacciones entre los individuos de 
la población (por ejemplo, competencia intra-
específica por recursos) o con las poblaciones 
de otras especies (depredación, competencia 
interespecífica); estos últimos factores por lo 
general dependen de la densidad poblacional 
de las especies que interactúan. Dentro de 
las poblaciones, los individuos pueden va-
riar con respecto al sexo, la edad, el tamaño 
corporal, la experiencia, la posición social, el 
genotipo y los efectos acumulados del azar 
(accidentes). La evolución ocurre cuando las 
diferencias genéticas entre los individuos 
producen diferencias en la fecundidad o en 
la probabilidad de mortalidad, y por lo tanto 
diferencias en la contribución de los diferen-

tes individuos al acervo genético de las ge-
neraciones futuras. La razón o proporción 
sexual (número de machos por hembra) y la 
estructura de edades influyen en la dinámi-
ca poblacional a través de variaciones en las 
tasas de natalidad y mortalidad relacionadas 
con el sexo y la edad. Estos aspectos de la es-
tructura de las poblaciones contribuyen a los 
cambios que sufren las poblaciones a través 
del tiempo.

Una población puede estar aislada por 
barreras naturales, en cuyo caso se dice que 
es una población cerrada (no hay inmigra-
ción ni emigración). Más comúnmente, las 
poblaciones son abiertas, es decir, hay flujo 
(migración) de individuos entre poblaciones. 
Cuando no hay límites naturales que demar-
quen una población, el ecólogo puede poner 
un límite artificial para estudiarla (figura 1.1). 
El hecho de que una población sea cerrada o 
abierta es muy relevante para su demografía 
y su estructura genética. Estos aspectos se 
tratan en mayor detalle en el capítulo 2, en 
el cual se pone de relieve la importancia de 
pensar en poblaciones cuando se piensa en 
áreas protegidas.

Figura 1.1

Ilustración de una población abierta

Los límites de la población de estudio dentro del parche de bosque A son defi nidos arbitrariamente 
por el investigador y los individuos se mueven libremente tanto dentro del bosque como a través 
del potrero entre los bosques A y B.
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Comunidad
La comunidad ecológica se ha definido 

tradicionalmente como el conjunto de las 
poblaciones de distintas especies que ocu-
pan un área física definida e interactúan de 
alguna manera. Durante las últimas décadas 
se ha debatido sobre la naturaleza de las 
comunidades como entidades ecológicas; 
es decir, si se trata de “un todo integrado” 
que sigue unas reglas de ensamblaje o si es 
simplemente un agregado de especies que 
por azar coinciden en un lugar y tiempo y 
evolucionan independientemente (Strong et 
al., 1984). Odum (1986) propuso un concep-
to holístico que concibe la comunidad como 
una unidad integrada por transformaciones 
metabólicas acopladas. Según esta visión, la 
comunidad tiene propiedades emergentes, 
es decir, propiedades del ente como un todo 
que son mucho más que la simple suma de 
los aportes de cada especie al sistema. Este 
concepto holístico defiende el punto de vista 
de que la comunidad es un “superorganis-
mo” cuya organización y funcionamiento 
sólo pueden ser comprendidas cuando se le 
considera como una entidad global.

Otros autores ven la comunidad como 
un simple agregado de poblaciones de dis-
tintas especies que habitan en una misma 
área y que interactúan entre ellas a través de 
las relaciones usuales entre especies como 
son las relaciones tróficas, la competencia 
y el parasitismo. Este es un concepto indi-
vidualista que sostiene que la estructura y 
el funcionamiento de la comunidad reflejan 
solamente la suma de las actividades de las 
especies que conforman las asociaciones lo-
cales y las interacciones entre ellas, y que no 
existe ninguna propiedad emergente.

La concepción individualista no significa 
que no existan propiedades que sólo tienen 
sentido en la comunidad. La comunidad 
posee estructuras y funciones que pueden 
estudiarse y describirse y que son atributos 

exclusivos de este nivel de organización. Las 
comunidades pueden describirse de acuerdo 
con características estructurales y funcio-
nales como son los patrones de abundan-
cia y biomasa de las especies, la presencia 
de especies dominantes o especies raras, la 
estructura de gremios (ver nicho más ade-
lante) y de redes tróficas y las variaciones 
temporales, entre otras.

Algunas comunidades tienen límites 
geográficos o físicos definidos, como ocurre 
con los organismos acuáticos restringidos a 
estanques o cursos de agua, o comunidades 
terrestres definidas por una barrera o límite 
abrupto (por ejemplo, organismos que viven 
en cuevas). En este caso los límites ecoló-
gicos de distribución de las poblaciones de 
cada especie coinciden con los límites de la 
comunidad completa. Las poblaciones de las 
especies que conforman estas comunidades 
pueden ser cerradas o abiertas, dependiendo 
de que haya o no entrada y salida de indivi-
duos. Sin embargo, las comunidades terres-
tres generalmente no tienen límites precisos. 
Los límites son arbitrarios y definidos por el 
investigador. En este caso, las distribuciones 
de las especies que componen la comunidad 
se extienden independientemente unas de 
otras e independientemente de los límites 
definidos por el investigador. Por ejemplo, 
una serie de especies puede presentar unos 
patrones de distribución (medida como den-
sidad poblacional) a lo largo de un gradiente 
ambiental, donde cada especie responde in-
dependientemente al gradiente y a las re-
laciones con otras especies (figura 1.2). La 
composición y estructura de la comunidad 
dependen del punto del gradiente en el cual 
el investigador realice su estudio. Es decir, la 
estructura y composición de las comunida-
des son variables en el espacio y el tiempo y 
es necesario tener en cuenta que los límites 
impuestos por el investigador generalmente 
son arbitrarios.
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Finalmente, las comunidades pueden 
definirse a distintas escalas espaciales. La 
escala de un estudio de una comunidad 
de aves del sotobosque puede ser de unas 
pocas hectáreas, pero un estudio de una 
comunidad de mamíferos depredadores re-
quiere centenares o miles de hectáreas. Al 
otro extremo, el conjunto de organismos 
que habitan en el medio acuático de una 
bromelia puede considerarse una comuni-
dad discreta.

Un criterio importante en el diseño de 
áreas protegidas es la representación de 
cada uno de los ecosistemas (ver más ade-
lante) de una región, bajo el principio de la 
sombrilla (capítulo 13): al conservarse eco-
sistemas viables, se estarían conservando 
las comunidades que ellos contienen. Por lo 
tanto, el conocimiento de las comunidades 
es importante para poder evaluar la efectivi-
dad de dicho principio.

Hábitat
Este concepto ha sido usado desde dife-

rentes perspectivas, que van desde las defini-
ciones que tienen que ver con la asociación 
de una especie a un tipo de paisaje, hasta 
una detallada descripción del ambiente físi-
co usado por los individuos de una especie 
(Block & Brennan, 1993). El término se ha 
prestado a mucha confusión, acentuada por 
la existencia de términos como macrohábi-
tat, microhábitat, uso de hábitat, selección 
de hábitat y otros. En general, el término há-
bitat tiene que ver con la presencia de una 
especie en un lugar y su relación con atribu-
tos del ambiente físico y biótico.

Villée (1974) define el hábitat de un or-
ganismo como el lugar donde vive, su área 
física, una parte específica de la superficie 
de la tierra, aire, suelo o agua. Puede ser 
muy grande como el océano o muy pequeño 

Figura 1.2

Distribución hipotética de 7 especies diferentes a lo largo de un 
gradiente ambiental (por ejemplo, temperatura o humedad)

La abundancia de las especies (eje y) varía de acuerdo con la parte del gradiente a la cual está adap-
tada cada una. Si el gradiente se muestrea en los puntos señalados con las fl echas, la composición de 
la comunidad encontrada y las abundancias relativas de las especies serán diferentes. 
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como el interior de un tronco podrido, pero 
siempre es un lugar definido físicamente. En 
un sitio particular pueden vivir varias espe-
cies de animales o plantas (es decir, com-
parten el mismo hábitat). El hábitat es la 
dirección o lugar donde vive un organismo 
(Odum, 1986). El hábitat describe dónde se 
encuentra un organismo y cómo los facto-
res físicos y ambientales (que requiere para 
su supervivencia y reproducción) ejercen 
influencia en su distribución y abundancia 
(Block & Brennan, 1993).

El hábitat es una forma de considerar 
los sistemas biológicos desde la perspectiva 
del propio organismo (Ricklefs, 1998). Así, el 
hábitat existe “a la luz del organismo”; debe 
ser visto desde el punto de vista de la es-
pecie y juega un papel central al modelar la 
historia de vida de los organismos (Begon et 
al., 1996).

El hábitat se puede definir de una mane-
ra jerárquica, a diferentes escalas de obser-
vación haciendo una analogía con la direc-
ción de residencia de una persona: región, 
ciudad, barrio, casa. Así, la escala espacial 
puede variar desde el sustrato específico 
donde se encuentra un organismo, hasta los 
biomas que ocupa la distribución geográfica 
de una especie. Los hábitats también pue-
den variar en el grado de heterogeneidad in-
terna, dependiendo de cómo lo perciba cada 
especie. Un pequeño pantano puede ser un 
hábitat heterogéneo para un escarabajo que 
ataca una agregación de pulgones, puede 
ser un hábitat homogéneo para un roedor 
que colecta semillas del fondo del pantano, 
y puede ser una pequeña parte de un há-
bitat heterogéneo para un depredador que 
se mueve en un área grande buscando sus 
presas.

En el tiempo, el hábitat puede ser: (1) 
relativamente constante si las condiciones 
propicias permanecen sin cambios mayores, 
(2) estacional y predecible cuando se alter-
nan periodos favorables y desfavorables, (3) 
impredecible si los periodos propicios de 
duración variable son seguidos de periodos 

hostiles igualmente variables, o (4) efímero 
cuando tiene periodos favorables de corta 
duración, seguidos por periodos desfavora-
bles de duración indefinida. En el espacio, 
los hábitats pueden ser: (1) continuos si el 
área propicia es más grande que la que un 
organismo puede cubrir, (2) discontinuos o 
en parches cuando existen áreas favorables 
y desfavorables y el organismo es capaz de 
dispersarse entre los parches favorables, o 
(3) aislado si el área propicia es muy res-
tringida y muy lejos de otra área favorable 
(Block & Brennan, 1993).

A veces el concepto de hábitat se usa en 
abstracto (es decir, no referido a una especie 
particular) para referirse a un tipo de am-
biente, como un bosque húmedo tropical o 
una pradera. En este caso es sinónimo de 
ecosistema o cobertura vegetal y una espe-
cie puede usar más de un “tipo de hábitat”. 
Un concepto que se presta a mucha con-
fusión es el de calidad del hábitat (“habitat 
suitability” o condición de ser adecuado). 
Cuando una especie usa más de un tipo de 
hábitat (ecosistema o tipo de vegetación), la 
aptitud darwiniana de los individuos (medi-
da como la probabilidad de supervivencia o 
la fecundidad/éxito reproductivo), puede va-
riar en los distintos tipos. Por lo tanto, los 
hábitats pueden ser clasificados de acuerdo 
con qué tan adecuados son para el organis-
mo en cuestión. Se esperaría que la especie 
use preferencialmente el hábitat óptimo (es 
decir, el más adecuado o de más alta cali-
dad, donde los individuos tienen la más alta 
probabilidad de supervivencia y éxito repro-
ductivo) y, marginalmente los hábitats que 
son menos adecuados. El término “calidad 
de hábitat” ha sido también utilizado en 
el sentido de “integridad del ecosistema”, 
especialmente en el contexto de indicado-
res biológicos (capítulo 11). Es importante 
distinguir los siguientes términos (Block & 
Brennan, 1993):
• Uso del hábitat: se refiere a la manera en 

la que una especie usa los diferentes am-
bientes o “tipos de hábitat” (elementos o 
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coberturas que componen un paisaje; ca-
pítulo 3) en los que ésta puede vivir. Los 
patrones de uso de hábitat pueden darse 
en el individuo cuando cada uno usa más 
de un tipo de hábitat, o en la población, 
cuando los distintos individuos viven en 
distintos hábitats. Por lo tanto, el patrón 
puede medirse como la proporción del 
tiempo que un individuo pasa en un tipo 
de hábitat, o como la proporción de la po-
blación que reside en cada tipo de hábitat 
(capítulo 3). Estos patrones de uso se rela-
cionan con la calidad del hábitat.

• Selección de hábitat: es la respuesta 
conductual innata o aprendida que per-
mite a un animal distinguir entre varios 
elementos del ambiente a varias escalas 
espaciales (macrohábitat, microhábitat) 
y seleccionar el lugar donde va a vivir.

• Macrohábitat: hábitat descrito a gran 
escala espacial; elementos a escala del 
paisaje (coberturas o tipos de vegetación) 
que se correlacionan con la distribución 
y abundancia de la especie a escala de 
poblaciones.

• Microhábitat: hábitat descrito a escala 
del individuo; elementos físicos y bió-
ticos a los que responde un individuo. 
También se usa para describir un hábitat 
a muy pequeña escala espacial.

• Hábitat crítico: características físicas y 
bióticas esenciales para la conservación 
de una especie y las cuales pueden re-
querir manejo especial y consideracio-
nes de protección.

En el contexto de la conservación de una 
especie, el concepto de hábitat es crítico 
pues determina qué es necesario conser-
var para que las poblaciones de esa espe-
cie persistan. Para esto es necesario saber 
cuáles son los requerimientos de hábitat de 
la especie en términos de su composición y 
estructura, del área necesaria para mante-
ner una población y de los posibles cambios 
estacionales.

 

Nicho
Clásicamente el nicho se ha definido 

como el papel que juega una especie par-
ticular dentro de la comunidad ecológica; 
este concepto incluye no sólo el espacio físi-
co ocupado por el organismo, sino también 
su papel funcional dentro de la comunidad 
(por ejemplo, su posición trófica) y su posi-
ción en los gradientes ambientales de tem-
peratura, humedad, pH, tipo de suelo y otras 
condiciones que determinan su existencia 
(Odum, 1986). El nicho es una representa-
ción de la gama de condiciones que un orga-
nismo requiere o puede tolerar y las formas 
de vida que puede adoptar, esto es, su papel 
en el sistema ecológico (Ricklefs, 1998). Por 
consiguiente, el nicho ecológico depende no 
sólo de dónde vive el animal sino también 
de lo que hace (cómo transforma energía, 
cómo se comporta, cómo reacciona al me-
dio físico y biótico – interacciones con otras 
especies– y lo transforma). 

Retomando la analogía con las personas, 
se dice que el hábitat es la dirección y el ni-
cho la profesión de un organismo, la cual de-
pende de sus adaptaciones morfológicas, fi-
siológicas y conductuales. En 1958 Hutchin-
son definió el nicho como un espacio multi-
dimensional –es decir, un espacio imaginario 
conformado por una serie de dimensiones o 
ejes, cada uno de los cuales representa un as-
pecto de la vida de un organismo determina-
do por factores como tolerancias fisiológicas, 
adaptaciones morfológicas y conductuales, 
posición dentro de la cadena trófica– dentro 
del cual viven y se reproducen los individuos 
que conforman una población de una especie 
(Ricklefs, 1998). Este concepto es una abs-
tracción que abarca todos los factores bió-
ticos, físicos y químicos que un organismo 
necesita para sobrevivir. Las poblaciones de 
una especie pueden ocupar nichos diferentes 
en distintas regiones, en función de factores 
como la estructura del hábitat, el alimento 
disponible y el número de competidores y 
depredadores, entre otros.
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Un concepto relacionado con el nicho 
es el gremio ecológico. Un gremio se define 
como un conjunto de especies que explotan 
los recursos de manera similar (es decir, que 
ocupan nichos similares). Por ejemplo, una 
comunidad de aves de un bosque tropical 
usualmente se clasifica en gremios como los 
insectívoros del sotobosque y los frugívoros 
grandes del dosel, entre otros; es decir, es-
pecificando el tipo de alimento que explotan 
y el lugar del bosque donde lo obtienen. Las 
especies que conforman un gremio pueden 
potencialmente competir entre ellas por los 
recursos, pero pueden exhibir mecanismos 
para reducir esa competencia, subdividien-
do aun más los nichos. Los gremios figuran 
prominentemente en temas como el estudio 
de los efectos de la fragmentación del bos-
que sobre los organismos (capítulo 6) y tie-
nen relevancia para el diseño de áreas pro-
tegidas, pues la probabilidad de persistencia 
de algunos gremios depende de característi-
cas del área. Por ejemplo, las aves frugívoras 
grandes del dosel son propensas a extinguir-
se cuando se fragmenta el bosque (Kattan et 
al., 1994), lo cual afectaría la integridad eco-
lógica de una reserva pequeña y aislada.

Ecosistema
En el transcurso de sus vidas, los orga-

nismos transforman la energía y procesan 
los materiales a medida que metabolizan 
nutrientes, crecen y se reproducen. Al hacer 
esto, modifican las condiciones del ambien-
te y la cantidad de recursos disponibles para 
otros organismos. De esta forma contribu-
yen a los flujos de energía y al reciclado de 
elementos en el mundo natural. Los orga-
nismos con sus ambientes físicos y químicos 
constituyen un ecosistema (Ricklefs, 1998).

Un término usado con frecuencia en la 
literatura científica alemana y rusa es bio-
geocenosis, cuyo significado es “vida y tierra 
funcionando juntas”. El término ecosistema 
fue propuesto por el botánico inglés A. G. 
Tansley en 1935, aunque el concepto de la 

unidad entre organismo y medio ambiente 
ya se manejaba en el ámbito biológico des-
de mucho antes. Tansley argumentaba que el 
sistema completo no sólo incluye el comple-
jo formado por los organismos, sino también 
los complejos de factores físicos. Según él, 
los organismos no se pueden estudiar se-
parados de su ambiente, con el cual forman 
una categoría de sistemas físicos múltiples 
en el universo cuya gama va desde el univer-
so hasta el átomo. Sin embargo, este con-
cepto habla del ecosistema como un supe-
rorganismo, como una unidad funcional. 

Clásicamente se ha dicho que los orga-
nismos no son independientes, sino que for-
man partes interdependientes de unidades 
más complejas, inseparablemente ligados 
a su ambiente inerte, influenciándose recí-
procamente. Una comunidad biótica y el am-
biente físico conforman un ecosistema, es 
decir, el ecosistema abarca todos los orga-
nismos de un área dada y el medio ambiente 
físico en el que viven. Un ecosistema regula 
el flujo de energía derivada del sol y el ciclo 
de los elementos esenciales de los cuales de-
pende la vida de las plantas, los animales y 
otros organismos de dicho sistema (Raven & 
Johnson, 1986). En el ecosistema un flujo de 
energía, derivado de las interacciones entre 
organismos y medio ambiente, conduce a 
una estructura trófica, una diversidad bioló-
gica y a ciclos de materiales (esto es, inter-
cambio de materiales entre las partes vivas 
y las inertes) claramente definidos (Odum, 
1986). Un ecosistema puede ser tan grande 
como el océano o un bosque, o tan pequeño 
como un acuario. 

Los sistemas ecológicos son complejos y 
pueden incluir miles de organismos que vi-
ven en gran variedad de entornos individua-
les insertos dentro del ecosistema. El enfo-
que del ecosistema en ecología describe los 
organismos y sus actividades en términos de 
los flujos de energía y elementos químicos. 
De esta forma se pueden comparar las acti-
vidades de organismos muy diferentes como 
bacterias (que descomponen el suelo orgáni-
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co al pie de un árbol) y aves (que buscan lar-
vas en la copa de ese árbol). La interdepen-
dencia entre las partes biológica y física es 
la base del concepto de ecosistema (Ricklefs, 
1998). Las partes bióticas y abióticas del eco-
sistema están ensambladas en un constante 
intercambio de materia a través del ciclo de 
nutrientes.

Un ecosistema, así sea grande y comple-
jo o pequeño y simple, está constituido por 
organismos productores, consumidores y 
descomponedores, y componentes inorgá-
nicos (figura 1.3). Desde el punto de vista 
trófico (de la nutrición) un ecosistema tie-
ne dos componentes. En primer lugar, una 
parte autotrófica (que se nutre a sí misma), 
en la que los nutrientes del suelo y el agua 
y la energía del sol son capturados o fijados 
por los organismos y usados para formar 
compuestos orgánicos complejos que serán 

usados luego por los organismos como ma-
teriales de construcción para sus tejidos y 
como un recurso de energía para el manteni-
miento de sus funciones. En segundo lugar, 
por una parte heterotrófica (que se alimenta 
de otros organismos), en la que las molécu-
las complejas experimentan reagrupación, 
utilización y descomposición. El comparti-
miento de los heterótrofos está compuesto 
por los consumidores, que ingieren otros 
organismos o materia orgánica formada por 
partículas y por los descomponedores, que 
desintegran los compuestos complejos de 
organismos muertos, absorben algunos de 
los productos de descomposición y liberan 
sustancias simples susceptibles de ser uti-
lizadas por los productores, junto con sus-
tancias orgánicas que proporcionaran ener-
gía para otros componentes del ecosistema 
(Odum, 1986; Villée, 1974).

Figura 1.3

Componentes de una red trófi ca 

Sol

Productores Consumidores

DescomponedoresCompuestos orgánicos
e inorgánicos

Nutrientes del
suelo y agua

Los organismos productores transforman la energía solar en compuestos orgánicos. Los consumido-
res pueden existir en varios ámbitos: herbívoros que se alimentan directamente de los productores 
y carnívoros que se alimentan de los herbívoros. Al morir estos organismos son descompuestos y los 
componentes son retornados al medio como nutrientes.
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Desde el punto de vista funcional, un eco-
sistema puede analizarse apropiadamente 
desde varias perspectivas: (1) los circuitos de 
energía, (2) las cadenas de alimentos, (3) los 
patrones de diversidad en el tiempo y el es-
pacio, (4) los ciclos de nutrientes (biogeoquí-
micos), (5) del desarrollo y la evolución y (6) 
del control (cibernética). Los ecosistemas 
pueden concebirse y estudiarse en diversos 
tamaños. Un estanque, un lago, una exten-
sión de bosque o un cultivo en un labora-
torio constituyen una unidad de estudio. Un 
charco puede considerarse un ecosistema, 
con organismos y procesos característicos, a 
pesar de su existencia efímera (Odum, 1986). 
Mares, bosques, desiertos, pantanos y aguas 
corrientes comparten propiedades termodi-
námicas de flujos de energía y ciclos de nu-
trientes, con compuestos orgánicos e inor-
gánicos que interactúan, aunque su estruc-
tura y su funcionamiento difieran mucho. El 
ecólogo debe esforzarse por entender cómo 
los principios fundamentales de la física y la 
biología interactúan, teniendo en cuenta la 
heterogeneidad de la tierra que produce una 
variedad de ecosistemas (Ricklefs, 1998).

Si un ecosistema está compuesto por la 
comunidad biológica junto con el ambiente 
físico, estudiar la comunidad biológica y el 
ecosistema como entidades separadas se-
ría un error. Ningún sistema ecológico, in-
dividuo, población o comunidad puede ser 
estudiada aislada del ambiente en el cual 
existe. Los flujos de energía y nutrientes han 
sido señalados más como características del 
ecosistema que como aspectos de la comu-
nidad. Aunque los fenómenos dependen ex-
plícitamente de flujos entre componentes vi-
vos y no vivos del ecosistema, el fundamento 
es que simplemente representan las rutas 
de aproximación para entender la estructu-
ra y función de la comunidad (Begon et al., 
1996).

En el diseño de sistemas de áreas protegi-
das el concepto de ecosistema es fundamen-
tal, pues uno de los objetivos del sistema es 
la conservación de una muestra represen-
tativa de la diversidad de ecosistemas de la 
región (capítulo 13). Por lo tanto, es nece-
sario tener algún sistema de clasificación de 
ecosistemas que permita hacer un inventario 
regional y un análisis de vacíos.
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Plancha 1

E. h. bonplandii

E. h. humboldt

ChiribiqueteLa Planada Farallones de Cali

Arriba: dos subespecies de la mariposa Elzunia humboldt, diferenciadas por su patrón de co-
loración. Ambas se distribuyen en las tres cordilleras colombianas entre 1700 y 2500 m. La 
subespecie E. h. bonplandii está amenazada por pérdida de hábitat (Constantino 1998) Abajo: 
tres especies crípticas del escarabajo estercolero Deltochilum grupo parile, muy similares exter-
namente pero diferenciables por sus órganos copuladores.

© José Kattan y Claudia Medina
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Capítulo

C
onservar la diversidad biológica se re-
duce en última instancia a evitar la 
extinción de las poblaciones que com-

ponen una especie; dicho de otra manera, 
el objetivo de la conservación es proveer las 
condiciones para que las poblaciones puedan 
persistir en el tiempo, idealmente sin ninguna 
intervención humana. Para poder proveer es-
tas condiciones, es necesario tener un mínimo 
conocimiento de la dinámica de las poblacio-
nes y sus requerimientos de recursos y espa-
cio. Esta idea se encapsula en el concepto de 
población viable. Que una población sea viable 
significa que tiene alta probabilidad de persis-
tir por un largo periodo de tiempo, gobernada 
por su propia dinámica. Población mínima via-
ble se refiere al tamaño mínimo de población 
que puede cumplir con esta condición. Pero, 
¿qué significan “alta probabilidad” y “largo 
periodo de tiempo”? Cualquier definición es 
arbitraria; se podría decir, por ejemplo, que se 
desea que la población tenga una probabilidad 
de 95% de persistir por 100 años. ¿Y qué sig-
nifica persistir? Que la población permanezca 
con un tamaño que puede fluctuar pero que 
nunca será tan bajo que la población no pueda 
recuperar sus niveles “normales”, durante el 
periodo de tiempo especificado.

Antes de continuar con la discusión de 
viabilidad de poblaciones, es necesario defi-
nir algunos conceptos básicos de la ecología 
de poblaciones, o el estudio de la dinámica 
de las poblaciones en relación con el am-
biente físico y biótico (competencia intra e 
interespecífica, depredación, parasitismo) 
en que están inmersas. Estos conceptos 
pueden ampliarse consultando cualquier li-
bro de ecología básica (por ejemplo, Begon 
et al., 1996).

Conceptos básicos
Una población se puede definir como un 

grupo de individuos pertenecientes a una 
especie determinada, que coexisten en un 
lugar geográfico y que tienen alguna proba-
bilidad de aparearse entre sí y producir pro-
genie viable. Algunas poblaciones habitan 
en lugares que tienen límites bien definidos, 
como por ejemplo una isla, un lago, o un 
parche discreto de un determinado tipo de 
ecosistema (por ejemplo, un parche de bos-
que aislado en medio de potreros). Sin em-
bargo, en la práctica es difícil trazar límites 
precisos para una población, si ésta es con-
tinua en el espacio. Para resolver ese pro-

Por Gustavo Kattan y Leonor Valenzuela
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blema, podemos definir artificialmente unos 
límites para estudiar una población; en este 
caso, a veces se aplica el término deme. El 
término demografía se refiere al estudio de 
los parámetros vitales de un deme. Los “pa-
rámetros” se refieren a la población total, 
que es desconocida; normalmente el estu-
dio se basa en estadísticos obtenidos a par-
tir de muestras tomadas de esta población. 
Si uno estudia una pequeña porción de una 
población de una especie que ocupa un área 
extensa, debe tener cuidado al extrapolar los 
hallazgos obtenidos en este sitio a otros si-
tios, pues es probable que exista variación 
espacial en dichos parámetros; además, 
puede haber variación temporal.

Los organismos pueden ser semélparos, 
es decir, que se reproducen una vez en su 
vida y luego mueren, o iteróparos, o sea que 
se reproducen varias veces durante su exis-
tencia. Los organismos semélparos son fre-
cuentemente especies estacionales o anua-
les (por ejemplo, las moscas de mayo, insec-
tos acuáticos del orden Ephemeroptera). A 
veces las poblaciones de estos organismos 
crecen rápidamente en un sitio y luego des-
aparecen, para luego aparecer en el mismo 
u otro sitio (llamadas también “especies fu-
gitivas” por este comportamiento). Algunos 
organismos que viven varios años, como al-
gunas especies de salmones, también pue-
den ser semélparos. 

El conjunto de todos los individuos na-
cidos en una estación reproductiva se deno-
mina cohorte. En organismos con reproduc-
ción estacional, las cohortes son discretas 
(producidas en un corto periodo de tiempo). 
En los organismos iteróparos las cohortes 
pueden ser discretas si hay una época de re-
producción definida en el año (por ejemplo, 
en el verano de zona templada). Si hay re-
producción continua a lo largo del año, las 
cohortes son más difíciles de definir, como 
es el caso de muchos organismos tropicales, 

aunque en los trópicos también puede haber 
estacionalidad en la reproducción. En los or-
ganismos semélparos, cada cohorte es una 
generación; en los organismos iteróparos 
–que normalmente viven varios años– puede 
haber superposición de generaciones.

Los procesos demográficos principales 
son la natalidad y la mortalidad (dejando de 
lado por el momento la migración). Para los 
individuos, nacer y morir son eventos úni-
cos, pero para las poblaciones se pueden 
definir los siguientes términos (para muchas 
especies de plantas y animales estos pará-
metros dependen de la edad del individuo):
• Tasa de natalidad: número promedio de 

descendientes producidos por individuo 
durante una unidad de tiempo, general-
mente un año o una estación reproduc-
tiva. A veces se expresa como número 
de hembras producidas por hembra por 
unidad de tiempo.

• Tasa de mortalidad: número de muertes 
de individuos por unidad de tiempo.

• Supervivencia: fracción de individuos 
de una cohorte que sobreviven hasta la 
edad x, o probabilidad de que un recién 
nacido sobreviva hasta la edad x (expre-
sado como lx); la supervivencia con res-
pecto a la edad se puede mostrar en una 
curva de supervivencia (figura 2.1).

• Expectativa de vida: probabilidad que 
tiene un individuo de sobrevivir según 
su edad; la expectativa de vida para un 
recién nacido es la expectativa de vida de 
la cohorte.

• Fecundidad: número promedio de des-
cendientes producidos por un individuo 
a la edad x (expresado como mx).

• Tiempo de generación (T): en especies 
semélparas, es el tiempo transcurrido 
entre el nacimiento de una cohorte y el 
nacimiento de la siguiente. En especies 
iteróparas con superposición de genera-
ciones es un poco más difícil de definir: 
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Figura 2.1

Curvas de supervivencia de una cohorte, expresada como 
la proporción de individuos que sobrevive en el tiempo 
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A. Curvas hipotéticas (adaptado de Pianka, 1978). a. Alta super-
vivencia de juveniles; b. La supervivencia decrece linealmente 
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puede describirse como la edad prome-
dio de maternidad, o el tiempo prome-
dio entre el nacimiento de un individuo 
y el nacimiento de su cría promedio. Se 
puede calcular aproximadamente como 
T = (α + ω)/2, donde α es la edad de una 
hembra promedio en su primera repro-
ducción y ω es la edad de la última re-
producción. En el recuadro 2.1 se mues-
tra otra forma de calcular T.
Todos estos parámetros se pueden mos-

trar en una tabla de vida que resume la di-
námica de una población en cuanto a sus 
tasas de supervivencia y fecundidad por 
edades (recuadro 2.1). Un parámetro clave 

Recuadro 2.1

Edad lx mx lxmx xlxmx

0 1,0 0,0 0,00 0,00

1 0,8 0,2 0,16 0,16

2 0,6 0,3 0,18 0,36

3 0,4 1,0 0,40 1,20

4 0,4 0,6 0,24 0,96

5 0,2 0,1 0,02 0,10

6 0,0 0,1 0,00 0,00

Σ R0=1,0 T=2,78

Tabla de vida de una cohorte

La tabla de vida de una cohorte muestra la supervivencia y fecundidad por clases de edad y 
permite calcular algunos parámetros de la población. A continuación se muestra una tabla de 
vida simplifi cada para una especie hipotética.

Esta tabla muestra, para una cohorte que vive 6 unidades de tiempo (e. g., años), la proba-
bilidad de estar vivo a la edad x (lx), el número promedio de crías producidas por hembra de 
edad x (mx), y dos parámetros adicionales: (1) la tasa reproductiva neta R0 (la sumatoria de la 
cuarta columna) es el número promedio total de crías hembras producidas por cada hembra 
durante su vida (ver texto); (2) el tiempo de generación T (la sumatoria de la quinta columna), 
pero esta fórmula aplica sólo a poblaciones estables.

en la dinámica de una población es la tasa 
reproductiva neta (representada por R0). 
Éste es el número promedio total de crías 
hembras producidas por cada hembra du-
rante su vida. Si R0 = 1, la población está 
estable, ya que cada hembra produce en 
promedio una hembra que la reemplaza en 
una generación. Si R0 < 1 la población está 
disminuyendo y si R0 > 1 la población está 
aumentando. Esta cantidad también se lla-
ma tasa de reemplazo de la población. Otro 
parámetro muy utilizado es la tasa finita de 
crecimiento, λ. Su descripción es muy simi-
lar a la de R0, pero se aplica a poblaciones 
que tienen estructura de edades estable.

Adaptado de Pianka, 1978.
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B. Estructura de edades de una población de monos aulladores en una 
reserva en la cordillera Central (Gómez-Posada et al., 2007).
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Estructura de edades 
A. Estructura típica con forma de pirámide de una población humana, 

en la que la mayoría de la población está conformada por individuos 
jóvenes (censo de Colombia 2005, Dane). 

clase de edad (que pueden definirse por dife-
rentes intervalos de tiempo). La estructura de 
edades influye en parámetros como la tasa de 
crecimiento. Dos poblaciones que tengan las 
mismas tasas de mortalidad y fecundidad pero 
distintas estructuras de edades, pueden tener 
diferentes tasas de crecimiento.

Estructura de edades 
En el caso de organismos que viven varios 

años y que tienen superposición de generacio-
nes, un aspecto importante de la estructura de 
la población es la estructura de edades (figura 
2.2). Esto se refiere a la proporción de indivi-
duos de la población que pertenecen a cada 
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Si una población tiene tasas de mortali-
dad y fecundidad constantes, eventualmen-
te alcanza una distribución de edades esta-
ble, es decir, que la estructura de edades se 
mantiene constante en el tiempo. Dicho de 
otra manera, la proporción de la población 
que hay en cada clase de edad no cambia a 
través de los años. Esto no significa que la 
población no esté creciendo. La población 
puede aumentar y disminuir, pero las pro-
porciones de las clases de edad no cambian. 
En general se supone que los vertebrados 
grandes tienen estructuras de edades es-
tables, pero esto no necesariamente es así 
(Coulson et al., 2001).

Crecimiento poblacional
El modelo más sencillo para describir 

el cambio en el tamaño de una población 
abierta (con migración) es el siguiente:

Donde Nt+1 es el número de individuos 
en la población en el tiempo t + 1; Nt es el 
número de individuos en el tiempo t (o sea 
el momento actual); B es el número total de 
nacimientos; D, el número total de muertes; 
I, el número de individuos que inmigran a la 
población y E, el número de individuos que 
emigran de la población en un intervalo de 
tiempo (por ejemplo, un intervalo de un año). 
Estos factores operan en distintos ámbitos. 
Los nacimientos y las muertes dependen de 
factores locales (por ejemplo, disponibilidad 
de recursos), mientras que las emigraciones 
e inmigraciones dependen de los movimien-
tos de los individuos a escala de un paisa-
je que puede incluir varias poblaciones, las 
cuales pueden ser continuas o discontinuas. 
Por lo tanto, para entender los procesos de 
migración, tenemos que tener en cuenta to-
das las poblaciones que se conectan entre sí. 
Si no hay migración, la población es cerrada 

y depende sólo del número de nacimientos 
y muertes.

Las poblaciones de muchos organismos 
tienen ciclos de crecimiento exponencial. 
Este es el tipo de crecimiento típico de una 
colonia de bacterias. Muchas especies de in-
sectos o plantas pioneras con ciclos de vida 
anuales pueden tener explosiones poblacio-
nales. En las especies anuales (o con alguna 
otra estacionalidad), los adultos se reprodu-
cen y mueren y la población permanece en 
el mismo sitio en forma de huevos o semi-
llas hasta el siguiente ciclo anual. En el caso 
de las especies pioneras, la población crece 
exponencialmente en un sitio por un tiem-
po determinado, pero al avanzar la sucesión 
ecológica se extingue localmente. Mientras 
tanto, se han abierto oportunidades de co-
lonización en otro sitio, donde se repite el 
ciclo (especies fugitivas). 

En las especies anuales y pioneras, las 
tasas de natalidad y mortalidad a menudo 
son independientes de la densidad de in-
dividuos de la misma especie. En otras es-
pecies, incluyendo la mayoría de los verte-
brados, las tasas de natalidad y mortalidad 
son dependientes de la densidad. Cuando 
la densidad es muy alta en un sitio, las ta-
sas de natalidad disminuyen (disminuye la 
fecundidad de las hembras) y las tasas de 
mortalidad aumentan (debido a la compe-
tencia por los recursos). Por ejemplo, en un 
estudio sobre las poblaciones de la rata es-
pinosa, Proechimys semispinosus, que han 
quedado aisladas en las islas del lago Gatún 
en el canal de Panamá, se observó que las 
poblaciones estaban limitadas por la dispo-
nibilidad de alimento y reguladas por facto-
res que dependían de la densidad de ratas. 
Así, la densidad de individuos jóvenes por 
hembra adulta aumentó cuando se redujo la 
densidad de hembras adultas (Adler, 2002). 
Es decir, cuando la densidad es baja las ta-
sas de crecimiento poblacional son altas, 
pero al aumentar la densidad las tasas de 
crecimiento poblacional van disminuyendo 

Nt+1 = Nt + B – D + I – E
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hasta llegar a cero y la población permanece 
estable. El tamaño de población cuando la 
especie alcanza la estabilidad se denomina 
capacidad de carga del ecosistema para esa 
especie particular.

En la realidad, el tamaño de la población 
puede variar alrededor de este punto de 
equilibrio debido a variaciones anuales en 
las tasas de natalidad y mortalidad, causa-
das por variaciones en las condiciones cli-
máticas y en la disponibilidad de recursos 
y por interacciones bióticas –por ejemplo, 
depredación o parasitismo– (figura 2.3). A 
veces estas variaciones pueden ser extre-
mas. En Venezuela, una población de mo-
nos aulladores, Aloutta seniculus, fluctuó 

irregularmente a lo largo de treinta años, 
con un periodo largo de crecimiento segui-
do de una declinación drástica (figura 2.3). 
El crecimiento poblacional fue influenciado 
por diferentes factores, como el tamaño y 
formación de grupos sociales, la disponibi-
lidad de alimento, la precipitación y la inci-
dencia de enfermedades y parásitos. Estas 
fluctuaciones irregulares y las declinaciones 
periódicas en el tamaño de las poblaciones 
pueden reflejar adaptaciones o respuestas 
a eventos impredecibles (Rudran & Fernán-
dez-Duque, 2003). Además, la capacidad de 
carga de un área determinada puede variar 
tanto por factores internos de ésta, como 
por perturbaciones de origen externo.
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Figura 2.3

A. Gráfi cas teóricas para especies en equilibrio y especies oportunistas.
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Dispersión de la población
Hasta ahora se ha hablado de poblacio-

nes en términos abstractos, sin ninguna re-
ferencia al espacio que ocupan. El tamaño 
de una población siempre tiene que estar re-
ferido a un espacio determinado. El número 
de individuos dividido por el área es la den-
sidad general de la población en ese espacio. 
Sin embargo, los individuos normalmente 
no están distribuidos en ese espacio de ma-
nera uniforme. Las plantas están fijas en un 
sitio y es posible determinar la distribución 
espacial de los individuos con respecto a ca-
racterísticas como suelos, topografía y mi-
croclima; la distribución de las plantas tam-
bién puede estar determinada por factores 
bióticos como competencia, parasitismo o 
herbivoría. En el caso de la mayoría de los 
animales, por ser móviles (excepto algunos 
organismos sésiles, principalmente en há-
bitats acuáticos), es más difícil determinar 
la distribución o dispersión espacial de los 

individuos y además ésta puede cambiar 
constantemente. De todas maneras, pueden 
definirse tres tipos de dispersión: agregada, 
aleatoria y regular.

Algunos animales son muy sedentarios y 
su distribución está determinada por la dis-
tribución de algún recurso. Por ejemplo, mu-
chos insectos hemípteros chupadores están 
asociados a ciertas plantas y obviamente se 
encuentran donde éstas están y su distribu-
ción normalmente es agregada. Otro ejem-
plo es el de organismos como las maripo-
sas, que aunque pueden ser muy móviles y 
desplazarse grandes distancias cuando son 
adultas, en estado de larva son sedentarias 
y su distribución está determinada por la de 
sus plantas hospederas.

Los vertebrados, principalmente las aves 
y los mamíferos, tienden a ser móviles, pero 
muchas especies son territoriales. Un terri-
torio es un espacio defendido por un indivi-
duo (o un grupo familiar en algunos casos), 

D. Fluctuaciones en el número de mariposas itóminas observadas en dos pun-
tos de muestreo en un lugar de la cordillera Central de Colombia (Correa & 
Kattan, 2008).
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en el cual encuentra los recursos necesarios 
como alimento y refugio. Un territorio puede 
ser temporal, como el que establece un co-
librí alrededor de un arbusto en flor, o per-
manente, en cuyo caso los individuos pueden 
permanecer dentro del territorio durante gran 
parte o la totalidad de su vida. El pato de to-
rrentes, Merganetta armata, por ejemplo, po-
see territorios multipropósito. En el río Otún 
(Risaralda) cada pareja mantiene un territorio 
con limites bien definidos y longitudes que 
varían entre 200 y 1000 m (figura 2.4; Cardo-
na & Kattan, 2008). En las especies territoria-
les, la distribución de los individuos tiende a 
ser segregada, es decir, con poca o ninguna 
superposición entre los territorios, como en 
el caso del ave Myrmotherula fulventris (figu-
ra 2.4). Puede haber mucha variabilidad en la 
forma y el tamaño de los territorios, depen-
diendo de la heterogeneidad del hábitat. 

Otras especies no son territoriales, pero 
los individuos permanecen dentro de un 
área o ámbito de actividad (“home range”), 
dentro de la cual llevan a cabo todas sus 
actividades, aunque no la defienden activa-
mente. Las áreas de actividad de los distin-
tos individuos pueden traslaparse o ser más 
o menos segregadas. Algunas especies vi-
ven en grupos sociales –como los casos del 
mono aullador, Alouatta seniculus, y de la 
perdiz colorada, Odontophorus hyperythrus 
(figura 2.4)– generalmente conformados por 
individuos con alguna relación de parentes-
co que pueden tener un área de actividad o 
un territorio fijo, o pueden ser más o menos 
móviles. En todos estos casos, puede existir 
una población flotante de individuos que no 
tienen un área o un territorio definido, sino 
que deambulan por la región. Estos son por 
lo general juveniles o subadultos que están 
buscando un sitio para establecerse y pue-
den entrar y salir de las poblaciones. Esto es 
particularmente común y puede causar con-
fusión cuando el investigador ha delimitado 
artificialmente el área de la población que 
quiere estudiar dentro de una extensión de 
hábitat continuo y está tratando de contar 

los individuos que viven en esa área. Por úl-
timo, algunas especies pueden ser bastan-
te nómadas y no detenerse en un sitio sino 
cuando van a reproducirse, como sucede 
por ejemplo con algunas especies de loras.

La distribución espacial de los indivi-
duos o dispersión de la población está de-
terminada entonces por factores como la 
distribución de recursos utilizados por la 
especie y su sistema social (individuos so-
litarios, parejas territoriales, grupos socia-
les territoriales). Además, la dispersión es-
pacial y la densidad poblacional dependen 
de otros factores como el tamaño corporal 
y la posición en la cadena trófica. Mientras 
más grande sea un organismo (dentro de 
un determinado grupo trófico, por ejemplo 
herbívoros o carnívoros), más espacio ne-
cesita para encontrar la energía necesaria 
para mantener sus actividades. Por otra par-
te, mientras más alto esté un animal en la 
pirámide trófica, más espacio necesita: los 
animales carnívoros necesitan mucho más 
espacio que los herbívoros. Por ejemplo, en 
el Parque Nacional Tinigua un grupo de mo-
nos aulladores, que se alimentan de frutos y 
follaje, utiliza un área de acción de unas 15 
ha (Izawa, 1997), mientras que un grupo de 
micos maiceros Cebus apella que son más 
insectívoros, necesita un área de acción de 
158 ha (Gómez-Posada, 2003).

La consecuencia de todo esto es que la 
distribución espacial de los individuos, co-
nocida también como dispersión de la po-
blación, puede ser muy variable dependien-
do de la heterogeneidad ambiental y otros 
factores como los mencionados antes. Esta 
variabilidad se presenta no sólo entre es-
pecies, sino entre poblaciones de una es-
pecie o incluso dentro de una población, 
pues depende de las condiciones locales; es 
decir, una misma especie puede tener dife-
rentes organizaciones sociales y diferentes 
patrones de dispersión, dependiendo de las 
características de cada sitio. Por lo tanto, 
dentro de un área de estudio, la densidad 
poblacional de una especie puede ser muy 
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Figura 2.4

B. Merganetta armata
 Territorios lineales defendidos por parejas del pato de torrentes a 

lo largo del río Otún (Cardona & Kattan, 2008).

A. Myrmotherula fulviventris
 Territorios de un ave neotropical, el hormiguerito barbiescamado, 

en Panamá; los territorios son estables en el tiempo, pero los 
individuos que los defi enden pueden cambiar (Greenberg & 
Gradwohl, 1997).

Sigue

variable y esta variabilidad es mayor mien-
tras más grande sea el área considerada 
(porque a mayor área, mayor probabilidad 
de encontrar heterogeneidad ambiental). La 

dispersión y la densidad también pueden ser 
variables en el tiempo, por ciclos anuales o 
por cambios estacionales en la disponibili-
dad de recursos.
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C. Alouatta seniculus
 Áreas de actividad de grupos sociales de mono aullador 

rojo (plancha 2), compuestos por un macho alfa, una o dos 
hembras adultas y varios subadultos e infantes, en un bosque 
en la cordillera Central (Gómez-Posada et al., 2007).

Continúa
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D. Odontophorus hyperythrus
 Territorios de grupos de perdiz colorada, compuestos por una 

pareja y sus crías, en la cordillera Central (Franco et al., 2006).
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Migración y dinámica de 
fuentes y sumideros

Hasta ahora se ha ignorado el papel de 
la migración en la dinámica de las poblacio-
nes. Es decir, no hemos tenido en cuenta los 
individuos que entran o salen de una pobla-
ción, sea esta definida por límites naturales 
o artificiales, como en el caso de un estudio 
determinado. Los individuos migrantes son 
por lo general propágulos o juveniles (se-
millas llevadas por algún vector en el caso 
de las plantas) que salen de su área natal 
y se establecen en otro sitio (diseminación 
posnatal). Estos individuos pueden estable-
cerse en sitios no ocupados por la especie, 
en cuyo caso son colonizadores que inician 
una población (por ejemplo, especies pione-
ras que invaden un área recientemente per-
turbada), o pueden ingresar a poblaciones 
ya establecidas. Los individuos flotantes en 
una población, pueden ser individuos mi-
grantes que están en busca de un sitio don-

de establecerse y pueden proceder de sitios 
cercanos o lejanos, según la especie. 

En la sección anterior se indicó que den-
tro de una región puede existir variación en 
la densidad poblacional de una especie de-
terminada y que está variación es más pro-
bable mientras más grande sea el área, ya 
que hay más heterogeneidad ambiental. La 
heterogeneidad ambiental también puede 
ser de origen antrópico, como ocurre en los 
ecosistemas alterados o fragmentados. Esta 
variación espacial también puede observar-
se en los parámetros demográficos, es decir, 
las tasas de natalidad y mortalidad para una 
especie pueden variar dentro de una región. 
En algunas áreas las tasas de natalidad pue-
den ser mayores que las tasas de mortalidad 
(figura 2.5), por lo que localmente la pobla-
ción tiene tasas de crecimiento positivas 
(λ > 1). En otras áreas, las tasas de mortali-
dad pueden ser mayores que las tasas de na-
talidad y por lo tanto la población disminuye 
(λ < 1). Las áreas donde la población está en 

Figura 2.5

Modelo de dinámica de fuentes y sumideros para poblaciones de una especie 
distribuidas a lo largo de un gradiente simple, que representa qué tan apropiado 
es el hábitat para la especie, lo cual se ve refl ejado en su densidad poblacional
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crecimiento se denominan fuentes, pues pro-
ducen un “exceso” de individuos que están 
disponibles para emigrar; las áreas donde la 
población decrece se denominan sumide-
ros, pues las tasas negativas de crecimiento 
las llevarían eventualmente a la extinción, a 
menos que sean rescatadas por inmigrantes 
que provienen de las fuentes (efecto de “res-
cate”; Brown & Kodric-Brown, 1977).

La dinámica poblacional de fuentes y 
sumideros puede ocurrir a muchas escalas 
espaciales; desde la local (por ejemplo, po-
blaciones que ocupan parches de distintos 
tipos de hábitat en un paisaje; ver definición 
de “calidad de hábitat”, capítulo 1) hasta la 
regional o, incluso, a escala de toda la distri-
bución geográfica de una especie. Las áreas 
fuente y sumidero pueden ser contiguas, o 
estar separadas físicamente pero conecta-
das por medio de la migración. En este caso, 
los migrantes pueden atravesar las áreas 
intermedias para pasar de una población a 
otra, aun cuando esta área intermedia sea 
hábitat inapropiado para la especie (capítu-
lo 3). Dependiendo del balance de fuentes y 
sumideros locales, a escala regional la po-
blación de una especie puede permanecer 
estable, aumentar o disminuir. A menudo 
las poblaciones de una determinada especie 
que se encuentran cerca de los límites de 
distribución geográfica se comportan como 
sumideros (debido a que se encuentran cer-
ca de sus límites de tolerancia ambiental), 
que son mantenidos por inmigración de in-
dividuos procedentes de las áreas más cen-
trales de la distribución, las cuales son fuen-
tes. Por ejemplo, en un gradiente altitudinal 
las poblaciones que se encuentran hacia los 
límites de elevación de la especie pueden 
ser sumideros; así, cuando se fragmentan 
las poblaciones, si los sumideros se aíslan 
de las fuentes, estas poblaciones sumidero 
pueden extinguirse rápidamente.

Aun cuando la dinámica de fuentes y 
sumideros es difícil de documentar en po-
blaciones silvestres, ya que se requieren 
estudios de dinámica poblacional de media-

no a largo plazo, éste es un concepto muy 
importante en el diseño de reservas. Si una 
especie regional tiene esta dinámica y sólo 
se protegen los sumideros, o se aíslan los 
sumideros de las fuentes, estas poblaciones 
estarían condenadas a la extinción. Por lo 
tanto, aunque no se tenga una documen-
tación rigurosa de la dinámica de fuentes y 
sumideros, hay ciertos principios generales 
que se pueden aplicar, como por ejemplo no 
aislar poblaciones que están en sus límites 
de distribución. La existencia de sistemas de 
fuentes y sumideros poblacionales ha sido 
documentada en algunos estudios en zona 
templada (Foppen et al., 2000), pero hasta 
el momento no hay estudios que la docu-
menten en áreas tropicales, aunque es muy 
probable que esta situación sea ubicua.

Metapoblaciones
Si en una región se fragmenta un eco-

sistema y en cada fragmento o parche de 
hábitat queda confinada una subpoblación 
de una determinada especie, esto podría dar 
como resultado que la especie en cuestión 
tenga una estructura de metapoblación, si 
cumple con los siguientes criterios (Hanski 
& Gilpin, 1997):
1) todos los parches de hábitat son más o 

menos del mismo tamaño; 
2) las subpoblaciones son relativamente 

pequeñas, de modo que cada una tiene 
una cierta probabilidad de extinguirse en 
un periodo de tiempo;

3) no existe una subpoblación lo suficiente-
mente grande como para tener una alta 
probabilidad de persistir por sí sola por 
un tiempo largo (es decir, una fuente per-
manente de migrantes; en este caso se 
aplican modelos de continente-isla);

4) la especie no puede ocupar los hábitats 
de la matriz, pero sí puede cruzarla;

5) puede haber migración de individuos en-
tre cualquier par de parches;

6) las tasas de migración son relativamente 
bajas, pero suficientes para recolonizar 
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los parches donde se ha extinguido la 
subpoblación.

Si estos criterios se cumplen, a escala re-
gional la población puede visualizarse como 
luces que se encienden y apagan intermiten-
temente; cada bombilla es un parche de há-
bitat que contiene una subpoblación. Cuan-
do la luz está encendida, hay una población 
establecida en el parche. Cuando la luz se 
apaga, la subpoblación se extingue. En cual-
quier momento en el tiempo, hay un núme-
ro de bombillas encendidas (parches ocupa-
dos) y otras apagadas (parches no ocupados 
por la especie), pero a escala regional la 
metapoblación persiste en el tiempo. En los 
modelos de metapoblaciones, el parámetro 
poblacional principal es la proporción de 
parches ocupados en un momento determi-
nado. Estos modelos se aplican cuando las 
tasas de migración entre parches son rela-
tivamente bajas. Si las tasas de migración 
son altas, entonces las probabilidades de 
que una subpoblación se extinga son bajas y 
todas las subpoblaciones están conectadas. 
Por otro lado, si no hay migración entre par-
ches (la especie no puede cruzar la matriz), 
cada subpoblación está aislada y sujeta a su 
propio destino.

La estructura de metapoblación puede 
presentarse en la naturaleza en sistemas 
naturalmente fragmentados (por ejemplo, 
archipiélagos de pequeños islotes o sis-
temas de humedales). Sin embargo, estos 
modelos han sido muy útiles para estudiar 
sistemas terrestres fragmentados por las 
actividades humanas. En estas situaciones, 
la dinámica de metapoblación es vital para 
que la especie persista en una región, aun 
cuando en un momento determinado haya 
algunos parches desocupados (pero con po-
tencial de ser recolonizados). El desarrollo 
de la teoría de metapoblaciones es reciente 
y aún no hay estudios empíricos que docu-
menten esta dinámica en organismos tropi-

cales. Sin embargo, el uso de estos modelos 
puede contribuir al manejo de poblaciones 
fragmentadas (capítulo 6).

Genética de pequeñas 
poblaciones

¿Por qué es importante la genética para 
la dinámica de las poblaciones? La impor-
tancia de la diversidad genética radica en el 
mantenimiento de un reservorio de variación 
y de respuesta a los cambios en el medio, 
que permite la adaptación y la supervivencia 
de la población (Hartl, 2000). Por lo tanto, 
la viabilidad de la población dependerá en 
gran parte de dicha diversidad. La diversi-
dad genética por lo general disminuye al 
disminuir el tamaño de las poblaciones. Las 
poblaciones pequeñas tienen mayor vulne-
rabilidad debido a que:
1) La tasa de cambio evolutivo y la capaci-

dad de adaptación en una población son 
proporcionales a la diversidad genética; 
es decir, la pérdida de ésta reduce las op-
ciones evolutivas futuras.

2) La heterocigosidad, o variación genética 
intrapoblacional, está positivamente re-
lacionada con la aptitud evolutiva; las 
poblaciones pequeñas con poca diversi-
dad genética pueden tener altas probabi-
lidades de presentar depresión endogá-
mica.

La diversidad genética se puede medir 
en tres niveles: (1) la heterocigosidad den-
tro de un individuo (proporción de loci hete-
rocigotos); (2) la variación entre individuos 
dentro de una población, en cuanto a los 
alelos presentes y sus frecuencias; y (3) la 
variación entre poblaciones, en cuanto a di-
vergencia en los alelos que contienen y sus 
frecuencias.

En el contexto de la conservación de po-
blaciones silvestres, la pérdida de variabili-
dad genética puede ocurrir por tres factores 
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principales. En primer lugar, cuando unos 
pocos individuos establecen una población, 
la constitución genética de ésta depende 
de la de los fundadores. Si son muy pocos 
individuos (o son emparentados), el acervo 
genético de la población es una pequeña 
muestra del acervo total de la especie. Esta 
reducción se conoce como efecto fundador.

Una segunda forma de reducción de la 
variabilidad genética ocurre en los llamados 
cuellos de botella demográficos, los cuales 
ocurren cuando una población sufre una 
disminución severa y repentina, causada por 
ejemplo por una catástrofe o una epidemia. 
Una consecuencia de esto es que los indivi-
duos que sobreviven pueden contener una 
pequeña porción de la variación genética 
que tenía la población (o la especie) antes de 
la catástrofe. Esto es equivalente a un efec-
to de muestreo que puede ocurrir también 
cuando se fragmentan poblaciones.

También puede ocurrir que algunos ale-
los raros se pierdan de una generación a la 
siguiente como un efecto aleatorio de mues-
treo conocido como deriva genética. Este 
riesgo es mayor mientras más pequeña sea 
la población.

La pérdida de variabilidad genética pue-
de tener un impacto demográfico negativo 
debido al fenómeno de la depresión endogá-
mica, la cual ocurre cuando hay reproduc-
ción entre individuos muy relacionados ge-
néticamente (por ejemplo, si son parientes 
relativamente cercanos). Como resultado de 
estos apareamientos endogámicos, se pue-
den expresar muchos alelos recesivos raros 
que son deletéreos y que en una población 
grande están “escondidos” en los indivi-
duos heterocigotos, expresándose sólo en 
los homocigotos recesivos. Estos homoci-
gotos pueden ser inviables y en una pobla-
ción grande no tienen mayor impacto, pero 
en una población pequeña pueden llevarla 
a la extinción. La endogamia se expresa en 
una población como una disminución en la 
heterocigosidad por generación, de acuerdo 

con la relación ∆ F = 1/(2Ne), donde ∆F es el 
cambio en el coeficiente de endogamia y Ne 
es el tamaño de población efectiva.

La población efectiva se refiere a la pro-
porción de los individuos en una población 
(la población censo) que efectivamente se 
están reproduciendo y aportan genes a la si-
guiente generación. En cualquier población 
de animal o planta, no todos los individuos 
se reproducen. Entre las plantas, esto pue-
de ocurrir porque algunos individuos no son 
polinizados o sus semillas no son disemina-
das, por ejemplo porque están localizados 
en un sitio adonde no llegan los polinizado-
res o los diseminadores. Entre los animales, 
puede haber formas de estructura social, 
como relaciones de dominancia entre ma-
chos o hembras, que impiden que los indi-
viduos subordinados se reproduzcan, como 
ocurre por ejemplo entre muchos mamífe-
ros y aves que son poligínicos (un macho 
se aparea con muchas hembras). Otro fac-
tor que influye sobre la población efectiva 
es la edad, ya que los individuos juveniles 
cuentan cuando se calcula la densidad de 
población, pero no son reproductivamente 
activos. Otro caso es el de los animales te-
rritoriales, en el que los individuos que no 
tienen territorios no se reproducen.

La población efectiva se puede calcular 
aproximadamente de la siguiente manera:

Ne =
4NmNf

Nm + Nf

Donde Nm es el número de machos y Nf 
el número de hembras reproductivamente 
activos.

En tanto que la composición genética 
de la población está determinada por los 
genes que se transmiten de generación en 
generación, los genes de los individuos que 
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conforman la población efectiva son los que 
estarán representados en la siguiente gene-
ración. De este modo, debido a los diferen-
tes procesos ya mencionados, dentro de las 
pequeñas poblaciones las frecuencias de los 
distintos alelos cambiarán de una genera-
ción a otra, incluyendo la pérdida de algunos 
de ellos, y este cambio será irreversible si la 
población está aislada. Aunque la extinción 
de una población es un proceso demográfi-
co, la pérdida de variabilidad genética puede 
contribuir a su destino final.

Análisis de viabilidad 
de poblaciones

Los análisis de viabilidad de poblaciones 
(PVA, por su sigla en inglés) son ampliamen-
te usados para evaluar el riesgo de extinción 
de especies en peligro, al identificar etapas 
clave del ciclo de vida o procesos en los cua-
les se deben centrar los esfuerzos y evaluar 
los efectos de potenciales estrategias de 
manejo. Los PVA utilizan simulaciones de 
computador basados en parámetros demo-
gráficos, ambientales y genéticos. Gracias 
a la disponibilidad de sistemas de informa-
ción geográfica, estos análisis pueden ahora 
hacerse espacialmente explícitos, de manera 
que puede tenerse en cuenta la forma como 
está variando la disponibilidad de hábitat y 
cómo esto afecta la demografía de la pobla-
ción (es decir, análisis de viabilidad de po-
blaciones y hábitat –PHVA–).

Los primeros esfuerzos para establecer la 
viabilidad potencial de una población se ba-
saron en el concepto de tamaño mínimo de 
población viable. Estos esfuerzos se enfoca-
ron en establecer un número mágico (como la 
famosa pero ya abandonada “regla 50/500”), 
atendiendo quizás a los requerimientos de 
las agencias encargadas de la conservación, 
las cuales necesitaban tener una respuesta 
definitiva sobre la viabilidad de una pobla-
ción amenazada. Es claro que no es posible 
dar una respuesta única y mucho menos ha-
cer una predicción definitiva ante la enorme 

variedad de organismos y la diversidad de 
situaciones en que pueden encontrarse. La 
única respuesta posible es estimar las pro-
babilidades de supervivencia de una pobla-
ción dependiendo de la manera como varíen 
su demografía y condiciones ambientales 
(Akçakaya & Sjögren-Gulve, 2000).

Existe una variedad de modelos de com-
putador para hacer análisis de viabilidad, 
todos igualmente efectivos (Brook et al., 
2000). Uno de los programas más utilizados 
es Vortex, desarrollado por el grupo de es-
pecialistas en cría en cautiverio de la UICN 
y que se puede obtener gratuitamente por 
internet. Para realizar una simulación, se in-
gresan en el modelo los parámetros demo-
gráficos y ambientales y el programa calcula 
los tamaños poblacionales a un horizonte 
de tiempo determinado, basado en distri-
buciones de probabilidades para cada pa-
rámetro. En tanto que las simulaciones son 
probabilísticas, la simulación debe correrse 
un determinado número de veces (llamadas 
“iteraciones”). El programa arroja los resul-
tados, en forma de gráficas, del tamaño de 
la población o de probabilidades de extin-
ción en el tiempo. Cada iteración produce 
una gráfica y el resultado final es la combi-
nación de todas estas gráficas. De esta ma-
nera, si se usan 1000 iteraciones de un esce-
nario determinado (ver más abajo) y en 800 
la población se extingue en el intervalo de 
tiempo considerado, entonces la población 
tiene 80% de probabilidad de extinguirse en 
ese escenario.

En un análisis de viabilidad poblacional 
por lo general se exploran los efectos de algu-
nas variables como cacería, pérdida de hábi-
tat o depresión endogámica. Corriendo la si-
mulación con distintas combinaciones de los 
valores de las variables, cambiándolas una a 
la vez (es decir, cambiando los escenarios), es 
posible hacer un análisis de sensibilidad, para 
determinar las variables demográficas o am-
bientales que más afectarían la probabilidad 
de persistencia o extinción de una población. 
Igualmente, pueden correrse simulaciones 



50 Poblaciones: las unidades básicas de la conservación 

de metapoblaciones en las cuales se explora 
el efecto que tiene la migración de individuos 
entre subpoblaciones.

Una limitación que tienen los análisis de 
viabilidad de poblaciones es la disponibili-
dad de información detallada sobre todas 
las variables que hay que tener en cuenta en 
el modelo. Con frecuencia hay que basarse 
en suposiciones, “estimar” los valores de 
las variables o usar valores obtenidos para 
especies similares. También pueden utilizar-
se datos de animales mantenidos en cau-
tiverio, teniendo en cuenta que los valores 
pueden ser diferentes para animales silves-
tres. A veces se tiene información puntual 
sobre los valores de las variables demográ-

ficas, pero no se conocen los intervalos de 
variación de esos parámetros o su variación 
temporal. A pesar de estas limitaciones, los 
PVA son valiosos porque lo que interesa nor-
malmente no es el valor exacto del resultado 
(puesto que es probabilístico), sino las ten-
dencias generales en respuesta a distintos 
escenarios. Por ejemplo, puede explorarse el 
efecto que tendría la cacería de un núme-
ro determinado de individuos al año sobre 
una población, sobre la base de una cierta 
combinación de parámetros demográficos. 
Este análisis permite identificar los factores 
limitantes y provee la base para la toma de 
decisiones con respecto al manejo de la po-
blación.

Plancha 2

© Gustavo Kattan

Lagartija del género Anolis similar a la estudiada por Andrews (1991).

Mono aullador rojo (Alouatta seniculus) en el Santuario de Fauna y Flora Otún Quimbaya.
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Capítulo

T
radicionalmente la disciplina de la 
ecología se ha enfocado en el estudio 
de fenómenos en individuos (ecología 

conductual o etología, ecología fisiológica), 
poblaciones o comunidades y ecosistemas 
(ver por ejemplo, Begon et al., 1996). Algu-
nos de los fenómenos estudiados funcionan 
a escalas espaciales relativamente grandes1. 
Por ejemplo, un estudio de una población de 
un depredador grande como el jaguar (Pan-
thera onca), necesariamente tendría que 
abarcar un área de muchos kilómetros cua-
drados. Igualmente, los estudios sobre co-
munidades y ecosistemas han tratado algu-
nos fenómenos a escalas grandes, como por 
ejemplo los flujos de energía y nutrientes en 
un lago. Sin embargo, en los estudios sobre 
sistemas terrestres han tendido a predomi-
nar las escalas espaciales y temporales pe-
queñas. Muchos de estos estudios además 
se han hecho en abstracto, sin mostrar ex-
plícitamente las relaciones espaciales entre 

los elementos estudiados. Las escalas gran-
des han sido más el dominio de disciplinas 
como la biogeografía. Actualmente tiene un 
gran desarrollo una subdisciplina llamada 
macroecología, la cual se ocupa de estudiar 
patrones y procesos ecológicos a grandes 
escalas espaciales y temporales, como por 
ejemplo, los patrones de diversidad de espe-
cies en gradientes altitudinales (por ejemplo, 
Kattan & Franco, 2004). Además, raramente 
se tiene en cuenta la influencia del contexto 
en el que se halla inmerso el sitio de estudio 
sobre los procesos ecológicos locales.

Es sólo en las últimas dos o tres décadas 
que los ecólogos han empezado a pensar en 
escalas espaciales y temporales grandes, en 
gran parte debido a que la transformación 
de los ecosistemas naturales y otros fenó-
menos como el cambio climático afectan los 
paisajes a escala regional, continental o glo-
bal. Los orígenes de la disciplina conocida 
como ecología del paisaje se remontan a la 

1. Es importante distinguir los distintos conceptos de escala en cartografía y en ecología. En ecología, “escala 
pequeña” se refiere a la escala local de una parcela o sitio de estudio, donde se pueden ver detalles en los 
mapas, mientras que “escala grande” se refiere a áreas de muchas hectáreas o kilómetros cuadrados. En 
cartografía es lo contrario: un mapa a escala grande es el que muestra mucho detalle (por ejemplo a escala 
1:5.000), mientras que un mapa a escala pequeña es el que muestra toda una región o un país (por ejemplo 
escala 1:250.000 ó 1:1.000.000).

Por Gustavo Kattan
3Paisajes: la escala integradora 

de la diversidad biológica
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Europa de la primera mitad del siglo XX (Tur-
ner et al., 2001; Wiens, 1995). Esta discipli-
na surgió de la fusión de la ecología huma-
na, principalmente en lo que concierne a la 
planificación del uso de la tierra, y la visión 
holística de la ecología de sistemas. Así, un 
paisaje puede ser perfectamente planificado 
en cuanto a la forma y distribución espacial 
de los distintos ecosistemas como humeda-
les y zonas de control de inundación, áreas 
urbanas y suburbanas, zonas de cultivo y los 
tipos de cultivo adecuados para cada una, 
zonas de reserva y otros. La ecología de sis-
temas estudia cómo serían los flujos de ma-
teria y energía dentro de los parches de cada 
tipo de cobertura y entre ellos.

Durante las décadas de 1970 y 1980, se 
empezó a hablar en Norteamérica de la eco-
logía del paisaje (Turner et al., 2001; Wiens, 
1995). En la versión norteamericana de esta 
disciplina juegan un papel más importante 
los paisajes naturales (aún extensos en Nor-
teamérica, mientras que el paisaje europeo 
ha estado dominado por muchos siglos por 
ecosistemas antropogénicos) y la dinámi-
ca de los ecosistemas, en el contexto de la 
teoría de la dinámica de parches. Esta visión 
reconoce que los paisajes naturales son he-
terogéneos y dinámicos –formados por par-
ches de distintos tipos de vegetación, que 
pueden cambiar en el tiempo y “moverse” en 
el paisaje– y que los eventos o fenómenos a 
escala local están influidos por fenómenos 
que funcionan a escalas regionales (Huston, 
1999; Ricklefs & Schluter, 1993). La ecolo-
gía del paisaje, entonces, es el estudio de la 
composición (tipos de parches, tipos de ve-
getación o coberturas), estructura (geome-
tría y disposición espacial de los parches) y 
dinámica (cambios en la composición y es-
tructura en el tiempo) del paisaje, y cómo 
estos factores afectan procesos biológicos 
como la diversidad de especies, la distribu-
ción de recursos, los patrones de movimien-
to de los organismos y la estructura espacial 
de las poblaciones (es decir, cuántos indivi-
duos hay de cada especie, cómo están dis-

tribuidos espacialmente y cómo se mueven 
en el paisaje). En el recuadro 3.1 se presentan 
algunas definiciones de ecología del paisaje.

Heterogeneidad espacial 
y sus causas

La naturaleza es espacialmente heterogé-
nea a todas las escalas, es decir, a cualquier 
medida espacial existe heterogeneidad en 
las condiciones ambientales, de manera que 
se pueden identificar “parches” de diferen-
tes características físicas o bióticas (plancha 
3). Estos parches pueden consistir en pe-
queñas áreas de centímetros o metros cua-
drados (escala pequeña) que tienen ciertas 
características ambientales causadas, por 
ejemplo, por discontinuidades o gradientes 
en temperatura, humedad o tipo de suelo (es 
decir, lo que normalmente asociamos con 
el concepto de “microhábitat”; capítulo 1). 
A una escala mediana, los parches pueden 
estar formados por asociaciones vegetales 
relacionadas con características del suelo o 
la topografía (por ejemplo, suelos anegados 
o suelos calcáreos donde sólo crecen ciertas 
plantas). A una escala grande (de kilómetros 
cuadrados), que podríamos denominar “del 
paisaje”, por lo general podemos identificar 
parches compuestos por diferentes tipos 
de vegetación, determinados por factores 
como las condiciones climáticas, edáficas y 
la geomorfología (Scatena, 2002). El tipo de 
vegetación dominante en un sitio determina 
la base de recursos para el resto de organis-
mos en el ecosistema. Intuitivamente pode-
mos “visualizar” un paisaje como una “ex-
tensión de terreno que se ve desde un sitio” 
(definición del diccionario), normalmente 
un sitio elevado que permite ver una exten-
sión grande. ¿Qué significa “grande”? No 
existe una definición precisa, pero la escala 
del paisaje en ecología usualmente se refie-
re a extensiones entre decenas y centenares 
de kilómetros cuadrados (de centenares a 
miles de hectáreas) o incluso miles de kiló-
metros cuadrados. Es la extensión de terre-
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no que normalmente vemos en un mapa a 
escala relativamente detallada (cartográfica-
mente hablando) o una fotografía aérea, por 
ejemplo de una o más cuencas hidrográficas 
o de un parque regional.

Un paisaje normalmente está compuesto 
por diversas asociaciones vegetales o eco-
sistemas, con frecuencia llamados en eco-
logía del paisaje “tipos de hábitat” y que en 
cartografía están representados por las co-
berturas que muestra la leyenda del mapa. 
Por ejemplo, una cuenca hidrográfica en los 
Andes puede estar compuesta por diferen-
tes ecosistemas naturales y antropogénicos 
(creados y mantenidos por la acción hu-
mana), como lo muestra la plancha 3. Si la 
cuenca abarca una amplia gama altitudinal, 
podrían distinguirse cinturones altitudina-
les con diferencias en la composición de la 
biota. Dentro de un cinturón altitudinal tam-

bién se pueden identificar diferentes tipos de 
parches. Entre los ecosistemas naturales se 
contarían los diferentes tipos de vegetación 
que se encuentran en filos, laderas, valles y 
salientes rocosas (estos podrían considerar-
se ecosistemas en sí o parte de la variación 
interna de un ecosistema, dependiendo de 
la escala a la que se defina el paisaje); super-
puesta a esta variación se encontrarían par-
ches causados por las perturbaciones natu-
rales y los procesos de sucesión. Finalmen-
te, habría una serie de parches constituidos 
por los ecosistemas antropogénicos como 
los potreros, cultivos y áreas urbanas.

En un paisaje pueden identificarse las 
siguientes causas de heterogeneidad que re-
sultan en diferentes tipos de coberturas:
• variación causada por factores a media-

na escala como topografía, tipos de sue-
los y clima a escala local;

Algunas defi niciones y enfoques de la ecología del paisaje
• La ecología del paisaje se enfoca en (1) las relaciones espaciales entre los elementos del paisaje o 

ecosistemas, (2) los fl ujos de energía, nutrientes, minerales y especies entre los elementos y (3) la 
dinámica ecológica del mosaico de coberturas a través del tiempo (Forman, 1983).

• La ecología del paisaje estudia explícitamente los patrones espaciales, el desarrollo y dinámica 
de la heterogeneidad espacial, las interacciones espaciales y temporales y los intercambios a 
través de paisajes heterogéneos, el manejo de esta heterogeneidad espacial y las infl uencias 
que puede tener en procesos bióticos y abióticos (Risser et al., 1984).

• La ecología del paisaje está motivada por la necesidad de entender el desarrollo y las 
dinámicas de los fenómenos ecológicos, el papel de las perturbaciones en la dinámica de 
los ecosistemas y las particulares escalas espaciales y temporales a las cuales ocurren los 
diferentes eventos ecológicos (Urban et al., 1987).

• La ecología del paisaje enfatiza las escalas espaciales grandes y los efectos ecológicos del 
proceso de formación de patrones espaciales en un ecosistema (Turner, 1989).

• La ecología del paisaje aborda los efectos de la confi guración espacial en mosaico de una 
amplia variedad de fenómenos ecológicos (Wiens et al., 1993).

• La ecología del paisaje es el estudio del efecto de los patrones espaciales en los procesos 
ecológicos y viceversa; promueve el desarrollo de modelos y teorías que expliquen las 
relaciones espaciales, la colección de nuevos tipos de datos sobre patrones espaciales y 
dinámicas y el examen de escalas espaciales raramente abordadas en ecología (Pickett & 
Cadenasso, 1995).

Recuadro 3.1

Modifi cado de Turner et al., 2001.
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• variación causada por los patrones de 
perturbación natural y los procesos de 
sucesión;

• variación causada por los patrones de 
uso de la tierra.

Cada uno de los ecosistemas, asociacio-
nes vegetales, tipos de hábitat o coberturas 
descritos se denomina elemento del paisaje 
y es una unidad discreta y reconocible en un 
mapa, es decir, un parche con límites defini-
dos (aunque los límites de un parche pueden 
ser difusos). La composición de un paisaje 
se refiere a la lista de elementos o tipos de 
coberturas y la estructura o configuración se 
refiere a la geometría de los parches (tama-
ño, forma) y su arreglo espacial (posición en 
el paisaje y distancia entre parches). Cuando 
en un paisaje existe un elemento dominan-
te por su extensión y continuidad (ver de-
finición de conectividad más adelante), se 
le denomina “matriz”. Es decir, en un mapa 
un paisaje se vería como una colcha de re-
tazos de formas y tamaños irregulares (las 
diferentes coberturas), o como un mosaico 
complejo, donde los retazos o los mosaicos 
de distintos colores son los tipos de ecosis-
temas que componen el paisaje.

Componentes espaciales 
de la diversidad

La concepción del paisaje como un siste-
ma de parches provee un marco conceptual 
útil para describir su biodiversidad a cual-
quier escala, definida en términos de la di-
versidad2 dentro de cada parche (diversidad 
alfa o intrahábitat) y las diferencias entre 
parches (diversidad beta o entre hábitats, 

definida como el recambio de especies entre 
parches). La diversidad de la región o paisa-
je (diversidad gama) es el número total de 
especies que aportan todos los parches. Si 
las diferencias en composición de especies 
entre parches son pocas, la diversidad beta 
es baja; es decir, el paisaje está ocupado por 
especies que tienden a ser generalistas, en 
el sentido de que pueden usar muchos tipos 
de hábitat. Si las especies tienden a ser es-
pecialistas, es decir, a estar restringidas a un 
solo tipo de hábitat, entonces habrá muchas 
diferencias en la composición de especies 
entre los distintos tipos de hábitat y la diver-
sidad beta será alta.

La diversidad intrahábitat depende de 
la complejidad estructural del hábitat. Por 
ejemplo, en un bosque húmedo tropical hay 
plantas herbáceas, arbustos y árboles cuyo 
follaje se extiende a diferentes alturas, lo 
que forma estratos de vegetación, a los que 
se asocian diferentes conjuntos de anima-
les; además, las lianas y las epífitas proveen 
numerosos sustratos adicionales, al igual 
que toda la hojarasca y ramas caídas. Por 
lo tanto, éste es un ecosistema estructural-
mente muy complejo que soporta una alta 
diversidad de animales y plantas. En cambio 
un ecosistema estructuralmente más senci-
llo como un pastizal tiene menos especies3. 
La diversidad intrahábitat también depende 
del área del parche (recuadro 3.2).

La diversidad regional (gama) está deter-
minada por las componentes alfa y beta, es 
decir, la suma de las especies aportadas por 
cada uno de los tipos de hábitat que com-
ponen un paisaje4. Es importante tener en 
mente que la diversidad gama puede defi-
nirse a distintas escalas. Por ejemplo, la di-

2. En este contexto diversidad se refiere a la riqueza o número de especies.
3. Pero una sabana arbustiva puede soportar una alta biomasa, pues tiene alta productividad concentrada en 

los estratos del suelo y arbustivo.
4. La diversidad de hábitats de un paisaje natural dependería de la heterogeneidad en condiciones ambien-

tales a escala mediana (mesoescala); las condiciones ambientales pueden presentar cambios abruptos, en 
cuyo caso los límites de los hábitats son discretos (bordes), o pueden ser graduales, como ocurriría en el 
caso de gradientes continuos (ecotonos).
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Curvas especies-área

Mientras mayor sea el área de un parche de un determinado ecosistema (tipo de hábitat), ma-
yor es el número de especies que contiene. Esta relación especies-área es uno de los patrones 
más consistentes en ecología (Rosenzweig, 1995). El modelo más utilizado para describir la 
relación entre el número de especies y el área es:

Recuadro 3.2

Donde S es el número de especies, A es el área y c y z son constantes determinadas empírica-
mente (fi gura 13.1).
La relación especies-área se aplica a todas las escalas, desde pequeños parches a escala local 
hasta provincias biogeográfi cas a escala continental (fi gura 3.1). Sin embargo, los parámetros c 
y z de la curva dependen de la confi guración espacial y el contexto de los parches muestreados 
y la curva refl eja diferentes procesos ecológicos en las diferentes escalas espaciales. La pen-
diente de la curva puede interpretarse como una medida de la diversidad beta (Rosenzweig, 
1995), ya que representa la tasa de acumulación de especies entre muestreos, pero representa 
diferentes procesos (diferentes diversidades beta) según la escala a la que se esté muestreando 
(ver más adelante).
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versidad gama puede definirse como la di-
versidad total de un transecto altitudinal en 
una vertiente de los Andes, en cuyo caso la 
diversidad beta es el recambio de especies 
entre cinturones altitudinales y la diversidad 
alfa es la diversidad local del paisaje dentro 
de cada cinturón. Pero dentro de cada cintu-
rón también pueden distinguirse parches de 
distintos tipos de hábitat, cada uno de los 
cuales tiene su diversidad alfa, y la diversi-
dad beta estaría constituida por la diferencia 
en composición de especies entre tipos de 
hábitat. De esta manera, puede construir-
se un sistema jerárquico de componentes 
de diversidad a distintas escalas espaciales 
(Kattan et al., 2006a).

Composición, estructura y 
dinámica del paisaje

Un paisaje se puede caracterizar por tres 
atributos: composición, estructura y dinámica. 
La composición se refiere a los tipos de cober-
turas o hábitats que se encuentran en el paisa-
je y que se representan en un mapa como par-
ches discretos. La estructura o configuración 
espacial se refiere a la geometría y relaciones 
espaciales de los parches y la dinámica del pai-
saje se refiere a los procesos de cambio en la 
estructura y configuración de los parches, las 
interacciones entre parches e interacción del 
paisaje con la región en la que está inmerso. 
Esta caracterización tiene dos componentes. 

Continúa

Una de las formas más conocidas de la curva especies-área es la que se presenta entre islas de 
distintos tamaños; esta curva forma parte importante de la teoría de biogeografía de islas. Es 
ampliamente reconocido que el número de especies en una isla depende de su área, así como 
de la distancia a la que se encuentra del continente. Por analogía, este concepto puede aplicar-
se a “islas” de hábitats terrestres, como en el caso de ecosistemas fragmentados (capítulo 6). 
La curva especies-área también puede obtenerse para parcelas de diferentes tamaños dentro 
de un ecosistema continental, pero los parámetros de la curva dependen de la forma en que 
se adicione el área (distribución espacial de las parcelas) y de su contexto (que las parcelas 
estén aisladas o inmersas en un bloque grande de hábitat, y además de la matriz que rodea el 
bloque). Por otra parte, la curva para las islas es diferente de la curva obtenida para áreas del 
mismo tamaño en el continente -un área en el continente tiene más especies que una isla del 
mismo tamaño- (Rosenzweig, 1995).
Finalmente, el número de especies que puede encontrarse en un área determinada depende 
del tipo de organismo, ya que diferentes organismos funcionan a diferentes escalas espaciales. 
Así por ejemplo, las hormigas y otros pequeños artrópodos de la hojarasca funcionan a escala 
pequeña (son de tamaño pequeño y perciben heterogeneidad espacial en factores físicos y 
bióticos a escala de pocos metros cuadrados) y se puede esperar que acumulen especies rá-
pidamente en un pequeño espacio. Por otra parte, las aves funcionan a escalas relativamente 
grandes (comparado con los artrópodos de la hojarasca), por lo cual no podemos esperar 
encontrar el mismo número de especies de aves y de hormigas en un pequeño parche de bos-
que. Por lo tanto, en un fragmento de bosque de 10 ha puede esperarse encontrar una diversa 
comunidad de hormigas, pero muy pocas especies de aves. 
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Sigue

Por una parte, la percepción del investigador, 
quien de una manera más o menos arbitraria 
determina los parches discretos que puede 
percibir. Esto depende también de la escala de 
cartografía seleccionada, la cual determina el 
tamaño mínimo de parche representable en el 
mapa. Por otra parte, los hábitats (o parches) 
son definidos por los fenómenos ecológicos y 
las especies de interés, a través de sus patro-
nes de uso de hábitat y de la escala a la que 
funcionan en el paisaje.

Tipos de parches
Pueden clasificarse en dos categorías: 

naturales y antropogénicos. Los hábitats 
naturales están constituidos por los tipos 
de vegetación que se desarrollan en ausen-
cia de interferencia humana. En un paisaje 
natural pueden distinguirse diferentes tipos 
de vegetación, según las condiciones locales 
de suelo, topografía y clima. Por ejemplo, la 
vegetación de los suelos con frecuencia ane-
gados del piso de un pequeño valle, junto a 

la vega de una quebrada, es diferente a la 
que se desarrolla en las lomas o en los fi-
los, que están más expuestos al viento y al 
lavado del suelo. A una escala más grande, 
en una región como la Amazonia pueden 
distinguirse bosques inundables, bosques 
de tierra firme, bosques de arena blanca, y 
otros. Los hábitats naturales también pue-
den formar parches debido a los procesos de 
perturbación natural y sucesión secundaria 
(recuadro 3.3). Una perturbación como un 
derrumbe o una inundación causa la caída 
de árboles y la iniciación de un proceso de 
sucesión; por lo tanto, en un momento dado 
un bosque está constituido por parches de 
diferentes edades de sucesión, embebidos 
en una matriz de bosque maduro. Estos par-
ches de sucesión pueden abarcar una gama 
de tamaños muy grande, desde unos pocos 
metros cuadrados hasta muchas hectáreas. 
Cuando estos parches de sucesión son pe-
queños (claros de bosque), formarían parte 
de la heterogeneidad interna de los parches 
de bosque.

Perturbaciones
Durante las primeras décadas del siglo XX, en la ecología dominó el concepto de las comunidades 
naturales en equilibrio. Según esta visión, las condiciones locales de suelos y clima determinaban 
el tipo de vegetación que podía desarrollarse en un sitio. Esta vegetación seguiría un proceso de 
desarrollo o sucesión a partir de la colonización del sitio por las plantas pioneras, y este proceso 
culminaría en un tipo de vegetación que permanecería en equilibrio, a menos que fuera pertur-
bada por fuerzas externas.
En la segunda mitad del siglo esta visión fue poco a poco remplazada por una visión dinámica 
de las comunidades ecológicas. Los ecosistemas naturales están constantemente sujetos a pertur-
baciones naturales de origen interno (por ejemplo, mortalidad de árboles) o externo (por ejem-
plo, vientos), que abren brechas y generan procesos de cambio. Así, en un bosque de montaña 
constantemente están ocurriendo derrumbes o crecientes de ríos que tumban el bosque y abren 
el camino para que se inicie un proceso de sucesión. Esto da como resultado la formación de un 
mosaico compuesto por áreas de diferentes composiciones de especies y edades de sucesión, in-
mersas en un área de bosque viejo (maduro). Pero cualquier área de bosque maduro está sujeta a 
sufrir una perturbación en algún momento. Esta es la visión del bosque tropical como un mosaico 
y es una de las principales causas de la gran diversidad de los bosques tropicales. Sin embargo, 

Recuadro 3.3
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Los hábitats antropogénicos –como su 
nombre lo indica– son los que tienen su ori-
gen en las actividades humanas. Estos son 
hábitats transformados en los que la vegeta-
ción natural ha sido casi o totalmente elimi-

nada y generalmente reemplazada por vege-
tación exótica (por ejemplo, potreros y cul-
tivos; estos hábitats pueden retener algunos 
elementos de la vegetación original, como 
ocurre cuando se dejan árboles nativos en 

todos los ecosistemas están sujetos a perturbaciones naturales y por lo tanto no son estáticos, 
sino que cambian en el tiempo, según los ritmos naturales de perturbaciones y de sucesión. 
Una consecuencia de las perturbaciones naturales es que las estructuras espaciales de las po-
blaciones (capítulo 2) de los diferentes organismos pueden cambiar en el tiempo, al igual que 
las abundancias relativas de las diferentes especies; por lo tanto, pueden ocurrir extinciones 
locales y recolonizaciones de organismos a distintas escalas, y las comunidades son espacial-
mente heterogéneas. 
Una perturbación se defi ne tradicionalmente como un evento irregular y poco común que 
causa cambios estructurales abruptos en los sistemas naturales y los aparta del equilibrio. Sin 
embargo, pocas comunidades o sistemas existen en condiciones de equilibrio a escala local. 
Una defi nición más moderna de perturbación es la siguiente (Sousa, 1984): un evento discreto 
de desplazamiento, daño o muerte de uno o más individuos (o colonias) que directa o indirec-
tamente crea una oportunidad para el establecimiento de otros individuos.
Los agentes de perturbación pueden ser:
• físicos: fuego, viento, agua, derrumbes, etc.
• bióticos: depredación, pastoreo, modifi caciones del hábitat por otros organismos (e. g., 

cavadores).

Un régimen de perturbación se defi ne por los siguientes parámetros:
• extensión: tamaño del área perturbada.
• magnitud: defi nida por dos componentes. La intensidad es la fuerza o energía física del 

evento, y la severidad es la medida del daño causado a los organismos o a la comunidad.
• frecuencia: el número de perturbaciones que ocurren por unidad de tiempo. Se puede 

medir como la frecuencia puntual, o sea el intervalo promedio de recurrencia del evento 
en un sitio dado (el inverso de la frecuencia); o la frecuencia regional, o sea el número de 
perturbaciones por unidad de tiempo en una región.

• predecibilidad: la varianza del tiempo promedio entre perturbaciones.
• periodo de rotación: tiempo requerido para perturbar la totalidad del área en cuestión.

Los factores que infl uyen en la tasa y patrón de repoblamiento del área perturbada, desde 
el punto de vista de los organismos invasores, dependen de sus características de “historia 
de vida”. Desde el punto de vista del parche perturbado:
• intensidad y severidad del evento de perturbación
• tamaño y forma del parche perturbado
• localización con respecto a las fuentes de propágulos que pueden invadir el parche
• heterogeneidad interna del parche (función del tamaño)
• tiempo de creación del parche

Continúa



Regiones biodiversas 59

pie). Con frecuencia la transformación de un 
paisaje deja parches de vegetación natural 
embebidos en una matriz antropogénica, es 
decir, deja el hábitat natural fragmentado 
(capítulo 6). 

Un hábitat natural puede ser parcial-
mente alterado o perturbado, como ocurre 
cuando se extraen selectivamente los árbo-
les de maderas finas, las lianas y otros ti-
pos de productos del bosque; dependiendo 
del grado de perturbación, el hábitat pue-
de mantener parcialmente su estructura y 
composición, pero su dinámica puede verse 
alterada radicalmente, dependiendo de la 
extensión, severidad y frecuencia de la per-
turbación (por ejemplo, Fimbel et al., 2001). 
Es importante no confundir los estadios de 
sucesión con gradientes de perturbación. En 
condiciones naturales, los parches de dife-
rentes edades de sucesión forman parte del 
mosaico natural de hábitats y contribuyen a 
la diversidad beta, ya que con frecuencia tie-
nen conjuntos de especies únicos. 

Estructura y dinámica 
interna de los parches

La estructura de un hábitat puede ca-
racterizarse usando medidas usuales de 
descripción de ecosistemas como son la ar-
quitectura de las plantas que lo componen, 
la estratificación de las capas de follaje, la 
cobertura del dosel, el área basal, la dis-
tribución de diámetros y las densidades de 
epífitas y lianas, entre otras. La complejidad 
estructural de la vegetación, a su vez, genera 
una gran cantidad de microhábitats que fa-
vorecen la diversificación de la fauna. Un as-
pecto importante de la caracterización de un 
parche de hábitat natural es determinar su 
tamaño mínimo viable: ¿cuál es el tamaño 
mínimo requerido para que un parche man-
tenga su integridad (composición, estructu-
ra y dinámica) a largo plazo? (Por ejemplo, 
presencia de frugívoros, diseminación de 
semillas y estructura de la comunidad de ár-
boles). Un factor crítico en la estructura y di-

námica de un ecosistema (y por lo tanto en 
su capacidad de mantener sus conjuntos de 
especies) es su patrón de perturbaciones na-
turales (Pickett & Thompson, 1978; recuadro 
3.3). Por ejemplo, si la tasa de perturbación 
natural por caída de árboles en un fragmen-
to de bosque supera la tasa de regeneración 
de los parches de sucesión, el fragmento en-
traría en una espiral de degradación; ¿que 
pasaría con la estructura poblacional de los 
árboles del dosel? ¿Se va convirtiendo en 
un bosque secundario? (Ver el concepto de 
“área dinámica mínima” en el capítulo 13). 

Estructura o configuración 
del paisaje

La descripción de la configuración de un 
paisaje puede contener los siguiente aspec-
tos: (1) identificación de los tipos de cober-
tura, hábitats o parches que componen el 
mosaico del paisaje; (2) caracterización de 
la matriz, definida como el tipo de hábitat 
más conectado y que domina en extensión 
(>50% del área); la matriz puede ser relati-
vamente heterogénea, es decir, estar cons-
tituida por varios tipos de hábitat, pero ser 
todos antropogénicos; (3) descripción de la 
geometría de los parches de hábitat natural, 
es decir, tamaño, forma y posibles efectos 
de borde (Kattan, 2002; Murcia, 1995); y (4) 
descripción del grado de fragmentación: 
distribución de frecuencias de tamaños de 
los fragmentos, distancias entre ellos y gra-
do de conectividad (dependiente del tipo de 
hábitat que rodea los remanentes y el uso 
que hacen los organismos de esta matriz).

Dinámica del paisaje
Los paisajes no son estáticos, especial-

mente si están dominados por ecosistemas 
antropogénicos, como ocurre por ejemplo si 
la matriz está compuesta por una variedad 
de agroecosistemas que pueden cambiar en 
el tiempo en su forma, extensión y tipo de 
cultivo. Los hábitats naturales cambian en 
distintas escalas temporales, dependiendo 
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de los patrones de perturbación (por ejem-
plo, mosaicos de regeneración). En un pai-
saje de fragmentos de hábitat natural inmer-
sos en una matriz antropogénica es crítico 
el concepto de tamaño mínimo viable del 
parche (que depende del área dinámica mí-
nima) para determinar si podrá mantener 
su integridad (composición, estructura y di-
námica) a largo plazo. El tipo de manejo de 
la matriz es igualmente crítico, por cuestio-
nes de conectividad (ver siguiente sección). 
Idealmente, un paisaje podría ser manejado 
de manera que se mantenga la integridad de 
las poblaciones de los distintos organismos. 
Por ejemplo, si las plantaciones forestales 
contribuyen a mejorar la conectividad en-
tre fragmentos por lo menos para algunos 
organismos (Durán & Kattan, 2002; Medina 
et al., 2002, Renjifo, 2001), entonces podría 
diseñarse un sistema de rotación de cosecha 
que mantenga las poblaciones a escala del 
paisaje, aunque la configuración espacial 
del paisaje cambie en el tiempo. 

Un aspecto importante y frecuentemente 
ignorado en la dinámica de los paisajes, es 
el de las especies que pueden requerir más 
de un hábitat para completar su ciclo vital. 
Por ejemplo, los adultos de las mariposas 
itóminas son del interior del bosque, pero 
las larvas usan solanáceas de crecimiento 
secundario; además, los adultos realizan mi-
graciones regionales. Tener en cuenta estas 
necesidades de hábitat en mosaicos dinámi-
cos es vital para mantener las poblaciones 
de estos organismos en el paisaje. El estudio 
de la dinámica del paisaje necesariamente 
se debe hacer a largo plazo y el diseño de 
paisajes de uso múltiple requiere buen co-
nocimiento de los patrones de diversidad y 
de la dinámica de poblaciones.

Uso de hábitat y movimiento 
de los organismos en el paisaje

Como ya se indicó, un paisaje está com-
puesto por parches de una variedad de “tipos 
de hábitat” o coberturas de vegetación. Por 

ejemplo, un paisaje muy heterogéneo pue-
de tener parches de bosque maduro, áreas 
en diferentes etapas de regeneración (rastro-
jos, bosque secundario joven), humedales y 
ecosistemas antropogénicos como potreros, 
cultivos o plantaciones forestales. En un mo-
mento dado, en cada uno de estos parches se 
encuentra un determinado número de indivi-
duos de un cierto conjunto de especies. Algu-
nas especies son generalistas y pueden usar 
(encontrar recursos para sobrevivir y reprodu-
cirse) distintos tipos de parches, mientras que 
otras son especialistas y se encuentran sólo 
dentro de un cierto tipo de parche. Es decir, 
cada especie exhibe un determinado patrón 
de uso de hábitat, o manera en que usa los 
elementos (tipos de parches) que componen 
el paisaje (capítulo 1). Los factores que deter-
minan los patrones de uso de hábitat incluyen 
los siguientes (figura 3.2): 
• características morfológicas del organis-

mo relacionadas con la estructura física 
del hábitat, como por ejemplo adapta-
ciones a la arborealidad;

• restricciones fisiológicas relacionadas 
con el ambiente climático dentro del par-
che de hábitat, como por ejemplo tole-
rancias a la temperatura o la humedad; 

• factores etológicos, como por ejemplo 
aversión a los espacios abiertos;

• factores bióticos como competencia (intra 
e interespecífica), depredación, parasitis-
mo y mutualismos, como por ejemplo no 
poder ocupar un hábitat por presencia de 
competidores, depredadores o parásitos;

• distribución de recursos en el espacio y 
el tiempo, como por ejemplo disponibili-
dad de frutos para animales frugívoros.

Los patrones de uso del hábitat de una 
especie que usa más de un tipo de hábitat 
pueden darse en individuos o en poblacio-
nes (Kattan & Murcia, 2003). Un individuo 
determinado puede usar más de un tipo de 
hábitat (dependiendo de los recursos que 
encuentra en cada parche), bien sea mo-
viéndose continuamente de uno a otro o 
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Factores a escala de los individuos y las poblaciones que determinan los 
patrones de uso de hábitat, dispersión y estructura espacial de una población

Figura 3.2
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usándolos secuencialmente durante su vida. 
O un individuo puede pasar toda su vida 
dentro de un tipo de hábitat, pero en la po-
blación puede haber individuos establecidos 
en diferentes hábitats. Según sea el caso, el 
patrón de uso de hábitat se puede expresar 
como la proporción del tiempo que un indi-
viduo pasa en cada tipo de hábitat, o como 
la densidad de población en cada hábitat 
(Block & Brennan, 1993)5. Otro tipo de pa-
trón consiste en especies que necesitan más 
de un tipo de hábitat para completar su ciclo 
de vida. Un ejemplo de este patrón ya men-
cionado son muchas especies de mariposas 
de la subfamilia Ithomiinae (Nymphalidae), 
cuyas larvas se alimentan de plantas de la 

familia Solanaceae, la cual es más diversa 
y abundante en rastrojos y bordes de bos-
que, mientras que los adultos prefieren el 
interior del bosque. El movimiento de un 
hábitat a otro puede ser individual, o pobla-
cional cuando los ciclos poblacionales son 
sincronizados.

Para entender los patrones de uso de 
hábitat de una especie dada, es necesario 
determinar a qué factores responde cada 
especie. Algunas especies responden prin-
cipalmente a la estructura del hábitat. Por 
ejemplo, algunas aves del sotobosque per-
manecen siempre en áreas donde éste tiene 
ciertas características determinadas por fac-
tores como humedad, cobertura, densidad 

5. En el caso de las plantas, el uso de hábitat se reflejaría en un patrón de distribución espacial y densidad en 
los distintos hábitats.

Adaptado de Kattan & Murcia, 2003
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de ramas y follaje y no salen a áreas abiertas. 
En cambio, otras especies responden princi-
palmente a la disponibilidad de ciertos re-
cursos. Por ejemplo, muchas abejas euglosi-
nas que recolectan resinas de flores pueden 
moverse distancias muy grandes y atravesar 
áreas abiertas en busca de esas flores, sin 
importarles mucho la estructura del hábi-
tat; por lo tanto, estas últimas especies en 
el transcurso de sus movimientos pueden 
utilizar distintos “hábitats” (bosques, ras-
trojos, potreros arbolados), dependiendo de 
los tamaños de los parches. Otro ejemplo 
es el de los tucanes y otras aves frugívoras 
que habitan el dosel del bosque, las cuales 
pueden salir a los potreros a comer frutos 
en árboles relativamente aislados, siempre y 
cuando el potrero tenga una cierta densidad 
de árboles dispersos.

En el caso de una especie que puede ocu-
par más de un tipo de hábitat (es decir, puede 
tener poblaciones establecidas en parches 
de varios tipos de hábitat en un momento 
dado), la aptitud de los individuos (transmi-
sión de sus genes a la siguiente generación) 
–que se puede medir como su supervivencia 
y producción de progenie y supervivencia y 
reproducción de esa progenie– puede variar 
según el hábitat que ocupen. Éste es el con-
cepto de “calidad del hábitat” para esa espe-
cie particular (capítulos 1 y 2). Esta caracte-
rística es difícil de medir, pues estrictamente 
la calidad sólo se puede definir en términos 
de supervivencia y reproducción; sin embar-
go, si se ejecuta un estudio cuidadosamente 
diseñado, en algunos casos es posible inferir 
la calidad del hábitat para una especie dada 
en términos de la estructura del hábitat o de 
la disponibilidad de recursos.

Los patrones de uso del hábitat de las 
especies dan como resultado una estructura 
espacial de la población en un determinado 
paisaje, es decir, un patrón de distribución y 
abundancia de los individuos (“cuántos son 

y dónde están”) que conforman una pobla-
ción particular de una especie. La estructura 
espacial de la población se puede visualizar 
haciendo una analogía con un mapa topo-
gráfico; sobre un mapa del área de interés 
en el cual se muestren los parches de hábi-
tat se puede superponer un mapa de “curvas 
de nivel” que representen alguna variable 
de interés relacionada con la especie, como 
por ejemplo su densidad poblacional, o sus 
patrones de supervivencia o reproducción6. 
Este mapa representa en forma de “picos y 
valles” cómo percibe la especie este paisaje 
particular; si estos picos y valles representan 
densidad poblacional, en algunas áreas del 
paisaje la especie puede estar ausente (por 
ejemplo, en los parches de hábitat que no 
puede utilizar). Por lo tanto, una especie par-
ticular en un paisaje particular puede tener 
una distribución discontinua (por ejemplo, si 
la especie está restringida a parches de bos-
que aislados en un mar de potreros o culti-
vos), o más o menos continua pero con varia-
ciones en densidad (por ejemplo, una especie 
de bosque que puede usar cafetales con som-
brío, pero las densidades son menores en los 
cafetales que en el bosque). Las diferencias 
en calidad del hábitat pueden generar una es-
tructura espacial de la población con dinámi-
ca de fuentes y sumideros (capítulo 2). 

Hasta ahora hemos discutido la distribu-
ción espacial de los individuos de una espe-
cie, pero los individuos y las especies también 
pueden moverse dentro de un paisaje. Es ne-
cesario reconocer tres tipos de movimiento 
(Kattan & Murcia, 2003): 
1) los movimientos diarios del individuo 

dentro de su área o ámbito de actividad 
(home range). El área requerida por un 
individuo de una especie determinada 
depende de su tamaño corporal y de su 
posición en la cadena trófica; los patrones 
de movimiento también dependen de que 
la especie sea territorial o no;

6. Esto es equivalente a hacer un gráfico en tres dimensiones, donde los ejes x y y representan las coordena-
das espaciales y el eje z representa la variable de interés.



Regiones biodiversas 63

2) las migraciones o movimientos estacio-
nales entre diferentes áreas de un paisa-
je o una región. Las migraciones pueden 
ocurrir a muchas escalas espaciales, des-
de las migraciones de corta distancia que 
consisten en un cambio de hábitat dentro 
de un ecosistema (Cháves-Campos, 2004; 
Leighton & Leighton, 1983), hasta las mi-
graciones a gran distancia en las que la 
población se mueve regionalmente o in-
cluso a escala continental;

3) la diseminación de propágulos o disper-
sión posnatal de juveniles; en el caso de 
las plantas, este tipo de movimiento sería 
el único relevante y sería un movimiento 
intergeneracional que dependería de los 
vectores de polinización y diseminación 
de semillas.

Por lo tanto, además de depender de los 
patrones de uso del hábitat, la estructura es-
pacial de la población de un organismo dado 
depende de sus patrones de movimiento. La 
suma de estos patrones para distintas espe-
cies determina la estructura de las comuni-
dades en los distintos parches de hábitat y 
en el paisaje (figura 3.2). 

La distribución y abundancia de un orga-
nismo determinado en el paisaje también es 
dictada por la escala de funcionamiento de la 
especie, la cual es definida por dos compo-
nentes (figura 3.2):
• escala de los individuos: el patrón de 

uso del espacio por parte de un individuo 
está determinado por su área de activi-
dad (patrones diarios y estacionales de 
movimiento), lo cual es una función de 
factores como el tamaño corporal, los re-
querimientos fisiológicos y la distribución 
y abundancia de sus recursos (alimento, 
sitios de anidación, refugios); los recur-
sos a su vez pueden ser afectados por las 
interacciones intra e interespecíficas. Las 
interacciones de estos factores se tradu-
cen en patrones de uso del hábitat de los 
individuos y su dispersión espacial.

• escala de las poblaciones: la exten-
sión espacial de una población depende 
de sus patrones de distribución espacial 
y dispersión (de juveniles, diseminación), 
los cuales son función de factores como 
el sistema social, la demografía, las in-
teracciones interespecíficas, el ciclo de 
vida y la fenología (patrones estaciona-
les) de la especie y sus recursos.

La percepción de la heterogeneidad del 
paisaje y la definición del hábitat dependen 
de la escala a la que funciona cada especie. 
Así por ejemplo, un artrópodo de la hoja-
rasca del suelo del bosque probablemente 
percibe heterogeneidad a muy pequeña es-
cala, del orden de pocos metros cuadrados, 
y puede mantener una población en un frag-
mento de bosque de unas pocas hectáreas. 
Un ave paseriforme insectívora del soto-
bosque percibe heterogeneidad a escala de 
una fracción de una hectárea (estructura del 
sotobosque) y si es territorial, la posibilidad 
de mantener una población en un fragmen-
to depende de cuántos territorios quepan 
en el fragmento. Un ave frugívora del dosel 
responde a la heterogeneidad en la dispo-
nibilidad de frutos a escala de muchas hec-
táreas y la extensión de la población abarca 
probablemente centenares de hectáreas o 
más. Finalmente, un jaguar puede reque-
rir un área de actividad de 50 km2, por lo 
que un individuo puede deambular a través 
de muchos “hábitats” (bosques, rastrojos, 
áreas abiertas, pantanos), y la extensión de 
la población hay que considerarla a una es-
cala regional muy grande, la cual abarcaría 
muchos tipos de hábitat desde el punto de 
vista de las otras especies. Por último, si la 
población realiza migraciones estacionales, 
la definición de hábitat tiene que tener en 
cuenta estos movimientos

Teniendo en cuenta lo anterior, la defini-
ción de conectividad de un paisaje depende 
de la capacidad de movimiento de las dife-
rentes especies a través de los diferentes há-
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Figura 3.3
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bitats. Una de las soluciones remediales que 
se han propuesto para mitigar los efectos del 
aislamiento causado por la fragmentación 
del hábitat es el establecimiento de corredo-
res (Kattan, 2002). Los corredores consisten 
en elementos lineales de hábitat que conec-
tan físicamente los fragmentos, de manera 
que las especies pueden moverse de un par-
che a otro. Para el caso de especies que están 
restringidas a los fragmentos y no pueden 
cruzar la matriz, ésta es la única manera de 
proveer conexión entre fragmentos. Pero al-
gunas especies son capaces de cruzar la ma-
triz (o incluso utilizarla temporal o perma-
nentemente), en cuyo caso la “conectividad” 
depende de los tipos de hábitat que compo-
nen la matriz y de la distancia entre fragmen-
tos (recuadro 6.1). Por ejemplo, aunque los 
adultos de muchas especies animales están 
restringidos a los fragmentos de bosque, los 
juveniles durante la dispersión posnatal pue-
den cruzar matrices antropogénicas y llegar 
a otros fragmentos de bosque. Entonces, 
pueden definirse dos tipos de conectividad: 
la conectividad estructural, que se presen-
ta cuando las especies se mueven a través 

de un corredor de un ecosistema o tipo de 
vegetación similar al de los fragmentos y la 
conectividad funcional, que se refiere a la 
capacidad de algunos organismos de cruzar 
algunos tipos de matriz antropogénica para 
pasar de un fragmento a otro.

Para determinar la estructura poblacional 
de las especies en el paisaje, entonces, una 
pregunta crítica es si la especie puede usar o 
cruzar los hábitats de la matriz (figura 3.3). Si 
la respuesta es negativa, las poblaciones es-
tarían restringidas a los parches del hábitat 
y en este caso la viabilidad de la población 
total depende de la viabilidad de la población 
en cada uno de los parches. En el caso de las 
especies que pueden usar los hábitats de la 
matriz, la estructura de la población depen-
derá de las densidades que la especie man-
tenga en cada tipo de hábitat (en estos casos 
es importante determinar si la especie pre-
senta dinámica de fuentes y sumideros). Fi-
nalmente, algunas especies no pueden esta-
blecerse en la matriz, pero sí pueden cruzarla 
para alcanzar los distintos parches; en este 
caso la especie podría tener una dinámica de 
metapoblación (capítulo 2).
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Capítulo

L
a diversidad biológica es extraordina-
riamente valiosa y esencial para la exis-
tencia humana. Sin embargo, muchas 

actividades humanas están amenazando 
la biodiversidad y causando una acelerada 
pérdida de especies. Pero, ¿qué es la extin-
ción y qué hace a las especies vulnerables? 
La extinción es la incapacidad de una espe-
cie o población de mantenerse a través de 
la reproducción. La extinción ocurre cuan-
do el último individuo ha muerto o cuando 
los individuos que quedan son incapaces de 
reproducirse y producir descendencia viable 
(Frankel & Soulé, 1981). 

La extinción y la especiación (generación 
de nuevas especies) son procesos naturales. 
La especiación es un proceso lento que se 
produce mediante la acumulación gradual 
de mutaciones y de cambios en las frecuen-
cias de alelos durante miles o incluso mi-
llones de años. A medida que los ecosiste-
mas cambian, algunas especies desaparecen 
y otras ocupan sus lugares. Este recambio 
de especies es una característica normal de 
los ecosistemas naturales (Ricklefs, 1998). 
La probabilidad de que una especie dada se 
extinga en un intervalo de tiempo es relati-
vamente constante, así que el porcentaje de 

especies que se extinguen (pero no el núme-
ro absoluto) en cada periodo de tiempo es 
aproximadamente el mismo. Estas regula-
ridades se ven interrumpidas por periodos 
de extinciones masivas, que han ocurrido 
con intervalos de 26 millones de años más o 
menos (Wilson, 1988). Una extinción masi-
va se refiere a la muerte de un gran número 
de especies como resultado de catástrofes 
naturales como erupciones volcánicas, im-
pactos de meteoritos o cambios climáticos 
globales. Durante los periodos geológicos 
pasados han ocurrido varios episodios de 
extinción masiva de especies. Esta pérdida 
ha sido compensada tarde o temprano por 
la evolución de nuevas especies. Mientras 
que la tasa de especiación se mantenga si-
milar o superior a la tasa de extinción, la 
biodiversidad puede permanecer constante 
o incluso aumentar. 

Pero las tasas de extinción actuales son 
mayores que durante el pasado geológico; 
estas altas tasas son debidas casi exclusi-
vamente a la actividad humana (Primack & 
Ros, 2002). Hay diferentes estimativos de la 
velocidad con que se está perdiendo la di-
versidad biológica en la actualidad y aunque 
las cifras varían ampliamente, se acepta que 
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la tasa de extinción es entre 1.000 y 10.000 
veces mayor que las tasas normales. La re-
ducción actual de la diversidad es aún ma-
yor que las catástrofes de finales de las eras 
Paleozoica y Mesozoica. En estas extincio-
nes del pasado, muchas especies de plantas 
sobrevivieron, mientras que la diversidad 
animal se vio más fuertemente reducida. En 
la actualidad, la diversidad de plantas está 
declinando en igual forma que la animal y la 
extinción está alcanzando niveles irrepara-
bles (Wilson, 1988). A largo plazo, las reper-
cusiones de estas extinciones actuales pue-
den llevar a una interrupción del curso de la 
evolución, ya que los procesos de especia-
ción tendrán que funcionar con un reducido 
conjunto de especies y de material genético 
(Myers, 1988).

La extinción de una especie es irrepara-
ble. La información genética contenida en 
su ADN y su combinación particular de ca-
racteres se pierde para siempre. Sus pobla-
ciones no podrán restaurarse y esta pérdida 
puede tener drásticas consecuencias para 
otras especies con las que interactúa en la 
comunidad o sobre los flujos de energía y 
nutrientes en los ecosistemas (Primack et 
al., 2001). También se pierde su disponibili-
dad para beneficio humano; los ecosistemas 
naturales mantienen un archivo genético 
que provee y puede proveer muchos bene-
ficios a la humanidad. La extirpación de po-
blaciones y especies de organismos también 
tiene efecto en la sociedad por el daño a 
los servicios ecosistémicos. Por ejemplo, la 
destrucción de insectos pude llevar a caídas 
en las cosechas que dependen de insectos 
polinizadores; la extinción de organismos 
subterráneos puede destruir la fertilidad 
del suelo (Ehrlich, 1988). De igual forma 
se pueden perder especies de importancia 
comercial, medicinal y turística. Para com-
plicar las cosas aún más, no se dispone de 
un conocimiento completo de la diversidad 
de organismos que existe en el planeta (Wil-
son, 1988). La información sobre la tasa de 
desaparición de especies es muy sesgada, 

particularmente centrada en vertebrados y 
plantas vasculares, pero sabemos poco o 
nada de insectos, arañas y otros invertebra-
dos, platelmintos, hongos y muchos otros 
grupos de organismos.

El término extinción tiene muchos ma-
tices y su significado puede variar según el 
contexto. Una especie se considera extinta 
cuando no queda ningún ejemplar en nin-
gún lugar del mundo. Si quedan individuos 
de la especie únicamente en cautiverio o en 
otras situaciones controladas por el hom-
bre, se dice que la especie está extinta en 
estado silvestre. En ambos casos, la especie 
se considera globalmente extinta. Cuando 
una especie ya no se encuentra en un área 
que solía habitar, pero sigue viviendo en es-
tado silvestre en otro lugar, está localmente 
extinta (Primack & Ros, 2002).

Una especie puede habitar una amplia 
región geográfica, como el jaguar (Panthera 
onca; plancha 4), que habita los bosques tro-
picales de Centro y Suramérica, o puede ser 
endémica de una pequeña área geográfica, 
como la pava caucana (Penelope perspicax), 
que sólo habita en las laderas de la cuenca 
media del río Cauca, en Colombia. El cóndor 
y la pava se han extinguido localmente en 
algunas partes de su distribución original. 
La pava caucana se encontraba original-
mente en los departamentos del Cauca, Valle 
del Cauca, Risaralda y Quindío en Colombia; 
actualmente sólo hay poblaciones aisladas 
en los tres últimos departamentos (Kattan et 
al., 2006b). El sapito arlequín negro (Atelo-
pus ebenoides) se distribuye en dos regiones 
colombianas (se reconocen dos subespe-
cies). En una de éstas, el páramo de Vijagual 
(Boyacá) no se ha vuelto a registrar desde 
1995, lo que sugiere que se encuentra ex-
tinto en la región (Rueda-Almonacid et al., 
2004). Algunos ejemplos de extinción global 
incluyen el pájaro dodo (Raphus cucullatus) 
de las islas Mauricio, cuyas poblaciones 
fueron exterminadas en el siglo XVII a con-
secuencia de la colonización y explotación 
humana y el lobo de Tasmania (Thylacinus 
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cynocephalus) en Australia, probablemente 
extinguido por competencia con el dingo 
–perro introducido por aborígenes– (Frankel 
& Soulé, 1981). 

En Colombia hay 112 especies de aves 
amenazadas de extinción (6,4 % de la avi-
fauna colombiana). De las 67 especies en-
démicas de aves, 47% están amenazadas y 
12% se encuentran en peligro crítico de ex-
tinción, como ocurre con la cotorra Hapa-
lopsittaca fuertesii, endémica de los bosques 
altoandinos al occidente y sur del macizo 
del Parque Nacional Los Nevados en los de-
partamentos de Caldas, Quindío, Risaralda y 
Tolima. La principal amenaza es la destruc-
ción y fragmentación de su hábitat, lo cual 
sumado a la limitada extensión original del 
hábitat de esta especie, la pone en peligro 
crítico (Renjifo et al., 2002).

Una especie puede verse amenazada por 
una variedad de factores. Algunos factores 
bióticos que normalmente afectan a una es-
pecie, como la competencia con otras espe-
cies por los recursos, la depredación, el pa-
rasitismo y las enfermedades, pueden verse 
exacerbados al ser la especie afectada por 
otros factores como aislamiento y altera-
ción de hábitat, cambios climáticos y otros 
problemas inducidos por las actividades hu-
manas (Frankel & Soulé, 1981). Las altera-
ciones del paisaje se han incrementado en 
las últimas décadas y sus efectos son poco 
conocidos. Se necesita información deta-
llada de los efectos del cambio del paisaje 
con el fin de interpretar cómo la pérdida 
de hábitat puede afectar la diversidad y el 
desarrollo humano (Meffe & Carrol, 1994). 
Una causa primaria de la disminución de la 
diversidad de organismos, además de la ex-
plotación humana directa, es la destrucción 
y degradación de hábitat que resulta inevita-
blemente de la expansión de las poblaciones 
humanas y sus actividades (Ehrlich, 1988).

Factores que hacen a una 
especie vulnerable: las tres 
dimensiones de la rareza
No todas las especies enfrentan el mismo 

riesgo de extinción. Las especies raras son 
más vulnerables que las especies comunes. 
En los ecosistemas, la mayoría de las espe-
cies presentan algún grado de rareza. Pero, 
¿qué significa rareza? Este término puede 
definirse desde varios puntos de vista, ya 
que los diferentes tipos de rareza hacen a 
las especies vulnerables a diferentes proce-
sos de extinción. El término rareza involucra 
al menos tres condiciones ecológicas y de-
mográficas: área de distribución geográfica 
reducida, requerimientos de hábitat restrin-
gido y específico y tamaños poblacionales 
pequeños (Kattan, 1992; Rabinowitz et al., 
1986). Estas tres dimensiones pueden com-
binarse para ocasionar diferentes grados de 
rareza (tabla 4.1). Así por ejemplo, una es-
pecie (como el puma americano Felis con-
color) puede estar distribuida por todo un 
continente y ser generalista de hábitat (baja 
especificidad de hábitat), pero ser rara por-
que sus poblaciones tienen densidades muy 
bajas.

Tamaños poblacionales pequeños
Las poblaciones con un bajo número de 

individuos tienen mayor probabilidad de ex-
tinción local. En las poblaciones silvestres 
normalmente ocurren oscilaciones de tama-
ño, y si la población es pequeña, se aumenta 
la probabilidad de que en una de estas os-
cilaciones se extinga. La extinción también 
puede ocurrir por factores estocásticos o 
impredecibles como fuegos, inundaciones 
o epidemias; y también en este caso, si la 
población es pequeña, tiene más probabi-
lidades de ser extirpada por una de estas 
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catástrofes. Por otro lado, los parámetros de-
mográficos de las poblaciones se pueden afec-
tar por la pérdida de variabilidad genética que 
ocurre en las poblaciones pequeñas (Kattan, 
2002; Primack et al. 2001; capítulos 2 y 6). 

Por ejemplo, la tortuga bache (Chelydra 
serpentina acutirostris) se distribuye desde 
Costa Rica hasta la costa Pacífica de Ecua-
dor, donde habita en lagunas y ríos de aguas 
mansas. A pesar de su amplia distribución, 
esta tortuga está amenazada regionalmente 
en el valle del Cauca en Colombia, ya que 
sus poblaciones están muy reducidas. Los 
ríos y madreviejas donde habita esta tortuga 
soportan grandes presiones de deterioro por 
agricultura mecanizada, ganadería extensi-
va, infraestructura de riego y extensos culti-
vos de caña de azúcar; además, es una de las 
especies más perseguidas por su carne y sus 
huevos. Actualmente, persisten pocos indi-
viduos en hábitats aislados y está amena-
zada regionalmente (Henao & Ruiz-Palma; 
1996, Ortega, 2005).

Especificidad de hábitat
Algunas especies están confinadas a un 

único tipo de hábitat, que puede ser de poca 
extensión y estar disperso en forma de par-
ches en el paisaje (por ejemplo, una cueva). 
Si las actividades humanas deterioran el 
hábitat, la especie puede ser incapaz de so-
brevivir. Por ejemplo, el zambullidor andino 
(Podiceps andinus), originalmente restrin-
gido a las lagunas del altiplano cundiboya-
cense en Colombia, se ha extinguido por la 
degradación de los ecosistemas acuáticos, 
principalmente por la desaparición de las 
plantas acuáticas en donde se alimentaba 
(Renjifo et al., 2002). Un factor que deter-
mina la persistencia de especies de anfibios 
en los Andes colombianos es la presencia 
de microhábitat de reproducción. Tal es el 
caso de las ranas que necesitan corrientes 
de agua (quebradas y riachuelos), las cuales 
pueden ser rápidamente degradadas, con-
taminadas o entubadas para uso humano. 

Distribución geográfi ca

Amplia Estrecha

Especifi cidad 
de hábitat Amplia Restringida Amplia Restringida

Ab
un

da
nc

ia Abundante Muy baja
58

Baja
28

Intermedia
39

Alta
56

Escasa Baja
3

Intermedia
18

Alta
5

Muy alta
66

Grado de vulnerabilidad de acuerdo con tres dimensiones de rareza 
y número de especies en cada categoría, para 273 especies de aves 

de los Andes de Colombia distribuidas entre 1800 y 2800 m.

Tabla 4.1

Adaptado de Kattan, 1992
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Por ejemplo, en zonas suburbanas en los 
Andes occidentales de Colombia, donde se 
han canalizado los arroyos, al menos siete 
especies de ranas de reproducción acuática 
han desaparecido localmente por la falta de 
agua corriente (Kattan, 1993).

Área de distribución 
geográfica reducida

Hay muchas especies, especialmente en 
las regiones tropicales, que tienen áreas de 
distribución natural muy pequeñas. Cuando 
una especie tiene una distribución de menos 
de 50.000 km2, se dice que es endémica. En 
los Andes tropicales, muchas especies como 
la mayoría de los anfibios tienen áreas de 
distribución aún mucho más pequeñas, a ve-
ces restringidas a una sola microcuenca. Por 
ejemplo, en Colombia los sapitos arlequín 
Atelopus quimbaya y A. pictiventris son en-
démicos de las cuencas de unos pocos ríos 
andinos –cuenca alta del río Otún y cuenca 
media y alta del río Barbas, para el primero; 
cuenca alta del río Pance, para el segundo– 
(Kattan, 1993, 2002). Las especies de distri-
bución restringida son muy vulnerables por-
que la transformación del paisaje puede fácil-
mente afectar toda su área de distribución.

Entre las especies con área de distribu-
ción restringida se encuentran algunos pri-
mates como el muriquí (Brachyteles arach-
noides) y el tamarino león dorado (Leonto-
phitecus rosalia), cuya distribución se limita 
al bosque atlántico brasileño. Este bosque 
ha sido fuertemente fragmentado y degra-
dado y actualmente sólo queda 8% del área 
original. Ambas especies de primates están 
altamente amenazadas por la desaparición 
de su hábitat y un consecuente reducido ta-
maño poblacional (Rylands et al., 1995). En 
Colombia el tití gris (Saguinus leucopus) se 
considera vulnerable por la fragmentación y 
pérdida de la mayor parte del bosque en su 

área de distribución y por un intensivo co-
mercio para mascota. Esta especie de mono 
tiene el área de distribución más reducida 
de todos sus congéneres (se encuentra en 
los departamentos de Caldas, nordeste de 
Antioquia, sur de Bolívar, Atlántico y Tolima; 
Defler, 2003). También se citó ya el caso de 
la pava caucana, cuya distribución natural 
se restringe al valle medio del Cauca y que 
actualmente persiste en pocas poblaciones 
aisladas (Kattan et al., 2006b). Entre las 
plantas, puede citarse la mula muerta (Gus-
tavia longifuniculata), la cual se distribuye 
solamente en el valle medio del río Magda-
lena (su distribución se estima en sólo 250 
km2); se encuentra en peligro, dada su limi-
tada distribución y la continua declinación 
de la calidad del hábitat por deforestación y 
conversión de tierras para actividades agro-
pecuarias (Calderón et al., 2002).

Las especies insulares son particular-
mente vulnerables a la extinción porque 
muchas de ellas son endémicas de unas po-
cas islas y tienen sólo una o escasas pobla-
ciones locales, con distribución geográfica 
limitada. Como ejemplo pueden citarse el 
lagarto azul (Anolis gorgonae) y el camarón 
de río (Alpheus agrogon), endémicos de la 
isla Gorgona en Colombia, cuyas poblacio-
nes al parecer se encontraron amenazadas 
por su comercio y por la degradación del 
bosque en la época en que esta isla fue una 
prisión. Las especies insulares en general no 
pueden migrar si hay cambios o catástrofes 
ambientales locales como un huracán. Son 
susceptibles a la introducción de depreda-
dores y competidores, debido al hábitat tan 
reducido, la baja diversidad y porque en ais-
lamiento hay una erosión evolutiva del tono 
competitivo y de la defensa contra depreda-
dores (como el vuelo o el miedo natural). Tal 
es el caso del pájaro dodo en las islas Mauri-
cio, que había perdido la capacidad de vuelo 
(Frankel & Soulé, 1981).
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Otros factores de vulnerabilidad
Hay otras particularidades de las espe-

cies que las hacen vulnerables a la extinción, 
entre ellas: (1) poblaciones que se concen-
tran en un lugar, como ocurre en el caso 
de las especies que anidan en colonias; (2) 
poblaciones que están en cercanía al límite 
de su distribución geográfica; (3) los gran-
des depredadores; (4) especies que tienen 
bajas tasas de crecimiento poblacional, gran 
tamaño corporal, baja capacidad de disper-
sión o requerimientos de áreas extensas; y 
(5) especies que llevan a cabo migraciones 
a escalas locales, regionales o globales. 
Además, las especies que tienen alto valor 
económico son vulnerables pues esto pue-
de conducir a la sobreexplotación (Meffe & 
Carroll, 1994; Primack et al., 2001; Terborgh 
& Winter, 1980). Por ejemplo, las especies 
de gran tamaño como el cóndor de los An-
des, el oso andino (Tremarctos ornatus) o el 
jaguar (Pantera onca), a pesar de tener dis-
tribuciones geográficas amplias, son vulne-
rables porque requieren grandes áreas para 
encontrar alimento y otros recursos. Al frag-
mentarse y aislarse las poblaciones, quedan 
muy pocos individuos en cada una (capítulo 
6). Otro factor de vulnerabilidad en estas po-
blaciones pequeñas es la pérdida de diversi-
dad genética y la endogamia (capítulo 2).

Causas de extinción
Las principales amenazas a la diversidad 

biológica se derivan de las actividades hu-
manas: destrucción del hábitat, degradación 
(incluida la contaminación) y efectos del 
cambio climático global. Estas amenazas se 
originan en un consumo cada vez mayor de 
los recursos naturales por parte de una po-
blación humana en rápido crecimiento. Por 
otra parte, el auge del capitalismo industrial 
y las sociedades materialistas modernas ha 
producido una acelerada demanda de recur-
sos naturales, particularmente en los países 
desarrollados (Primack & Ros, 2002).

Destrucción y fragmentación 
del hábitat

Es la principal amenaza para la diversi-
dad biológica y la sostenibilidad del desarro-
llo humano. Algunas actividades humanas 
conllevan la destrucción de ecosistemas; en 
estas actividades de eliminación física de los 
hábitats naturales, la superficie se destruye 
completamente o se degrada hasta el punto 
que la composición de especies y los proce-
sos ecosistémicos se ven profundamente al-
terados, provocando la desaparición de es-
pecies como consecuencia de la sustracción 
total y radical del hábitat (Rueda-Almonacid 
et al., 2004). La destrucción de hábitat se ha 
visto acelerada debido al desarrollo de tec-
nologías que permiten incrementar el “apro-
vechamiento” de los recursos naturales. Una 
de las principales causas es la deforestación, 
que actualmente presenta tasas muy altas y 
aceleradas; se tala para obtener madera y 
leña, para establecer potreros para ganado y 
cultivos, entre otros. Esta situación no sólo 
destruye los hábitats (pérdida de área) sino 
que los fracciona y aísla (fragmentación). Los 
estudios sugieren que la pérdida de hábitat 
contribuye a la extinción de poblaciones por 
dos vías: primero, excluye una porción de 
la biota, especialmente las especies raras o 
con distribución en parches; segundo, incre-
menta la tasa de extinción de las especies 
remanentes, como resultado del bajo tama-
ño poblacional (capítulo 6). Se ha estimado 
que la pérdida de área de bosques tropica-
les entre 1981 y 1990 fue de 154 millones 
de ha, lo cual representa un pérdida anual 
de 0,81% de la cobertura boscosa. Cerca de 
la mitad de esta deforestación (48%) ocurrió 
en América (Whitmore, 1997).

Los bosques andinos de Colombia han 
sido profundamente alterados por la acción 
del hombre y se estima que ha desaparecido 
entre 70% y 80 % de la cobertura original. La 
gran mayoría de la población colombiana se 
encuentra en la región andina, lo que con-
vierte a los bosques y otros ecosistemas an-
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dinos en los más amenazados del país (Etter 
& Villa, 2000; Kattan & Álvarez-López, 1996). 
Actualmente se conservan sólo pequeños 
fragmentos de bosque que se han conver-
tido en refugio de poblaciones naturales, 
altamente vulnerables debido al aislamien-
to. Un ejemplo son los humedales del valle 
del Cauca. De las 15.286 ha de humedales 
existentes en la década de 1950 en el valle, 
actualmente sólo quedan 1.879 ha, lo cual 
representa una reducción de 88%. El mayor 
impacto lo han sufrido las ciénagas y lagu-
nas y en menor proporción las madreviejas. 
Esta destrucción de humedales ha produci-
do la desaparición de al menos 11 especies 
de aves acuáticas y ha llevado a un estado 
crítico al menos a 7 especies. La mayoría 
de estas aves están restringidas dentro del 
valle, lo que hace más crítica su situación 
(Restrepo & Naranjo, 1987).

La destrucción de los bosques afecta 
incluso a especies “resistentes” como los 
monos aulladores (Alouatta spp.). Estos 
primates sedentarios y herbívoros son más 
tolerantes a la fragmentación y degradación 
de su hábitat que las especies insectívoras 
y móviles (Robinson & Ramírez, 1982). Sin 
embargo, la desaparición de los bosques 
montanos en Colombia ha llevado a que se 
encuentren en la actualidad menos de 20 
poblaciones de esta especie en todo el eje 
cafetero y el valle del Cauca; se ha documen-
tado una vertiginosa extinción de poblacio-
nes en fragmentos aislados en los últimos 
50 años (Gómez-Posada, 2006). 

Degradación del hábitat
A veces la cobertura de un tipo de hábi-

tat no se elimina, pero se puede degradar en 
su composición de especies, su estructura o 
su dinámica. Aunque en apariencia el hábi-
tat persiste, estos daños pueden afectar las 
comunidades biológicas y llevar a algunas 
especies a la extinción local o regional. 

Por ejemplo, los bosques tropicales pue-
den ser degradados por la extracción se-

lectiva de maderas, lo cual altera pero no 
destruye el bosque. La eliminación de una 
especie de árbol del bosque no sólo la afecta 
a ella misma, sino a todas las otras especies 
que interactúan con ella y estos efectos pue-
den propagarse en cascada a otras especies. 
Además, muchos métodos de extracción de 
árboles causan grandes disturbios en los 
bosques, lo que favorece la proliferación de 
especies invasoras que pueden aprovechar 
las nuevas condiciones (capítulo 7) y pro-
duce un cambio en la composición original 
de especies (Withmore, 1997). Algunos eco-
sistemas como las sabanas pueden tolerar 
un cierto nivel de agricultura, pastoreo y co-
secha de plantas leñosas para combustible 
y madera, pero la sobreexplotación lleva a 
una degradación progresiva e irreversible 
de la comunidad biológica y la pérdida de 
la cubierta del suelo. Por ejemplo, un exce-
so de ganado en las llanuras poco a poco 
va produciendo cambios en la comunidad 
biológica, favoreciendo el establecimiento 
de especies exóticas (que toleran el pasto-
reo) y eliminando las especies nativas (Meffe 
& Carroll,1994). La degradación que ya ha 
ocurrido puede continuar, sin importar los 
esfuerzos para detenerla.

 La degradación del hábitat puede llevar 
a la extinción de especies, porque desesta-
biliza procesos naturales como la depreda-
ción, la competencia y los ciclos de enfer-
medades, y porque favorece la entrada de 
especies invasoras y la pérdida de recursos 
clave, entre otros efectos. Por ejemplo, la ex-
plotación comercial del bosque tropical es 
un problema serio para muchos primates. 
La tala selectiva puede remover árboles de 
importancia para estos animales y su su-
pervivencia dependerá de su habilidad para 
tolerar la entresaca y para ajustarse a las 
nuevas condiciones. La tala selectiva puede 
causar cambios en los patrones de despla-
zamiento, uso de hábitat y en los patrones 
de actividad de los primates. Además, puede 
causar un alto nivel de mortalidad infantil 
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e incremento en las lesiones y mortalidad 
de juveniles y adultos por caída de árboles, 
desorientación y escasez de recursos, entre 
otros (Horwich, 1998). 

Sobreexplotación
El alto nivel de desarrollo de tecnología 

para el aprovechamiento de los recursos na-
turales ha llevado a una explotación despro-
porcionada de ecosistemas y especies, dismi-
nuyendo fuertemente sus poblaciones y lle-
vándolas al borde de la extinción (Primack et 
al., 2001). En Colombia, el abarco (Cariniana 
pyriformis), un árbol maderable, se encuentra 
en estado crítico debido a la drástica disminu-
ción de sus poblaciones por sobreexplotación 
maderera. Esta especie es usada para cons-
trucción de viviendas, carpintería, artesanías 
y construcciones aeronáuticas y navales (Cal-
derón et al., 2002). Otro ejemplo es el compás 
(Semnornis ramphastinus), ave endémica del 
suroccidente colombiano y el norte de Ecua-
dor, que se ha extinguido localmente en los 
cerros aledaños a Cali, por el intenso tráfico 
a que fue sometido a mediados del siglo XX 
(Renjifo et al., 2002). 

La sobreexplotación también puede afec-
tar ecosistemas completos. Las actividades 
agrícolas y la ganadería extensiva desarro-
llada en los páramos colombianos acarrean 
un serio deterioro a estos ambientes por la 
desaparición de la cobertura vegetal natu-
ral, la introducción de especies foráneas, el 
drenaje de las turberas, la contaminación de 
aguas y suelos con plaguicidas y herbicidas, 
la pérdida del suelo, la quema deliberada de 
los pastos, y el pisoteo del ganado que frac-
ciona las macoyas y conduce a la formación 
de suelos desnudos y a una disminución 
significativa de la capacidad de retención de 
agua (Rueda-Almonacid et al., 2004).

Enfermedades y parasitismo
Es poco probable que el parasitismo y 

las enfermedades, en condiciones norma-
les, causen extinción de las especies; éstas 

hacen parte del control natural de las pobla-
ciones, que mantiene un “balance endémi-
co”. Las enfermedades están siempre pre-
sentes, pero su virulencia es relativamente 
baja y ataca principalmente individuos con 
sistemas inmunes debilitados; solamente en 
casos extremos llegan a ser lo suficiente-
mente virulentas para acabar con la pobla-
ción sin que algunos individuos resistentes 
sobrevivan. La introducción de especies por 
parte del hombre destruye este balance y ha 
expuesto a algunas especies a enfermeda-
des que han acabado rápidamente con mu-
chas poblaciones. El hombre es la principal 
(posiblemente única) causa directa e indi-
recta de las epidemias conocidas (Frankel 
& Soulé, 1981). En el caso de los cultivos, 
grandes extensiones son sembradas de una 
sola especie de planta, lo cual puede fomen-
tar epidemias devastadoras para esa especie 
y afectar otras especies silvestres, ante la 
superabundancia de la plaga.

En los fragmentos protegidos las pobla-
ciones de animales alcanzan temporalmen-
te densidades elevadas que conllevan altas 
tasas de transmisión de enfermedades, cau-
sando gran mortalidad. La alteración del há-
bitat puede aumentar la susceptibilidad de 
los individuos a las enfermedades, ya que en 
los fragmentos se puede deteriorar la calidad 
del hábitat y la disponibilidad de alimento, 
lo que puede traducirse en un estrés dietario 
y en individuos débiles y desnutridos y por 
consiguiente más susceptibles a las infec-
ciones (Primack & Ros, 2002). Las densida-
des altas también pueden aumentar el estrés 
en animales sociales, lo que disminuye la 
resistencia a enfermedades. Las poblacio-
nes aisladas en fragmentos pueden ser más 
susceptibles a epidemias, por la baja varia-
bilidad genética y la presencia de humanos y 
fauna doméstica, que facilitan la transmisión 
(Crockett, 1988). Por ejemplo, los monos au-
lladores (Alouatta spp.) son susceptibles a la 
infestación por parásitos de larvas de mos-
cas barrenadores ya sea por ataque directo, 
o porque contribuyen a debilitar a los ani-
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males durante periodos de estrés dietario y 
pueden además, facilitar la infestación con 
otras larvas más letales. En Barro Colorado 
(Panamá) son comunes las muertes de au-
lladores por infecciones de larvas típicas del 
ganado como las de las familias Oestidae 
(Dermatobia hominis, que ataca también al 
hombre) y Calliphoridae (Cochlyomia homi-
nivorax), lo cual es una amenaza para la po-
blación (Crockett, 1998). Otro ejemplo son 
los anfibios, en los que se ha observado una 
disminución global de las poblaciones en las 
últimas décadas; esta situación está ligada 
en algunos casos al ataque de un hongo pa-
tógeno (Batrachochytrium dendrobatidis). 
Este hongo es común en la naturaleza, por 
lo cual es probable que su pandemia sea 
provocada por el debilitamiento de los siste-
mas inmunológicos de los anfibios, produ-
cida por la contaminación y cambios en el 
clima (Rueda-Almonacid et al., 2004).

Especies exóticas e invasoras
La sociedad moderna ha alterado el pa-

trón natural de distribución de las especies, 
llevándolas a diferentes lugares del mundo. 
En el pasado, la distribución de una especie 
estaba determinada por límites o barreras 
ambientales, geográficas y climáticas como 
océanos, desiertos, montañas, ríos y otros 
(Primack et al., 2001). La propagación de es-
pecies exóticas pone en peligro las especies 
nativas, menos competitivas o incapaces de 
sobrevivir en condiciones diferentes. Tras las 
introducciones de especies depredadoras o 
altamente competitivas se ha documentado 
la degradación paulatina de hábitats sensi-
bles y el colapso de varias especies animales 
(capítulo 7).

Contaminación química
Una de las formas más universales de 

degradación del hábitat es la contamina-
ción ambiental con plaguicidas, fertilizantes 
y desechos y gases urbanos e industriales 
que, además del efecto local, pueden tener 

consecuencias globales como es el caso del 
efecto invernadero (Primack et al., 2001). 

La contaminación del agua tiene efectos 
muy dañinos en las comunidades acuáticas. 
Los desechos tóxicos arrojados al agua tie-
nen efectos a diferentes escalas, ya que se 
difunden rápidamente. Los cuerpos de agua 
en general son utilizados como “alcantari-
llas” y aunque las consecuencias locales se 
observan a corto plazo, las consecuencias 
en otras áreas a lo largo del curso de agua 
pueden pasar desapercibidas inicialmente 
(por ejemplo los metales pesados). Las es-
pecies acuáticas han desarrollado mecanis-
mos para concentrar minerales que gene-
ralmente son muy escasos en el agua; esta 
situación puede causar que los productos 
tóxicos disueltos en el agua se acumulen en 
los organismos acuáticos, aun cuando ini-
cialmente sus concentraciones sean muy ba-
jas y no sean letales (Primack & Ros, 2002). 
Los plaguicidas pueden ocasionar comporta-
mientos anormales en renacuajos, los cuales 
además experimentan un retraso y deformida-
des en el crecimiento, casi nunca completan 
la metamorfosis y sufren una mayor tasa de 
depredación (Werner, 1986). Los anfibios son 
muy sensibles a los contaminantes por su piel 
permeable y su ciclo de vida que se desarrolla 
tanto en agua como en tierra.

Los fertilizantes agrícolas, detergentes y 
desechos humanos aportan grandes canti-
dades de nitratos y fosfatos al agua inician-
do procesos de eutroficación antrópica. Es-
tos desechos provocan grandes concentra-
ciones y crecimientos desproporcionados de 
algas en lagos y lagunas. Dicho crecimiento 
puede ser tan denso que evita el paso de la 
luz, causando sombra a las especies del fon-
do. Así, mientras más gruesa es la capa de 
algas, más mortalidad se causa en las capas 
inferiores; los hongos y bacterias descom-
ponedores de los organismos muertos cre-
cen rápidamente y agotan el oxígeno dispo-
nible. Sin oxígeno, la vida remanente muere; 
al final, sólo quedan los organismos que to-
leran aguas contaminadas y niveles bajos de 
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oxígeno. Esta eutroficación se presenta tam-
bién en ecosistemas marinos, especialmente 
por las descargas de materia orgánica que 
llegan de los ríos. En el caso de los corales, 
que necesitan aguas cristalinas para vivir, 
sus delicados filtros pueden obstruirse con 
sedimentos de aguas sucias y los animales 
no pueden alimentarse. También los resi-
duos de tala de bosques o de terrenos agrí-
colas pueden hacer daño a los ecosistemas 
acuáticos pues los sedimentos cubren las 
hojas de las plantas sumergidas y reducen 
la superficie fotosintética y la disponibilidad 
de luz (Primack et al., 2001). 

Las actividades humanas también arro-
jan gran cantidad de desechos al aire, que se 
han ido acumulando en la atmósfera, pro-
duciendo cambios en el clima y alterando 
los ecosistemas. Los desechos industriales 
introducen gran cantidad de nitratos y sul-
fatos a la atmósfera, que al contacto con el 
agua forman ácido nítrico y sulfúrico, bajan-
do el pH de la lluvia. Esta agua acidificada 
cae en lagos y lagunas y cuerpos de agua, 
reduciendo el pH de éstas y por lo tanto 
afectando a peces y organismos que viven 
en ellas. La lluvia ácida puede ocasionar una 
disminución en la fertilidad de los anfibios 
(Rueda-Almonacid et al., 2004); también 
puede ocasionar una disminución del pH 
del suelo e inhibir por acidez los procesos de 
descomposición de la materia orgánica por 
los microbios, reduciendo la tasa de reci-
claje. La lluvia ácida también daña y debilita 
los árboles haciéndolos más susceptibles al 
ataque de plagas, insectos y enfermedades. 
Al morir los árboles, pueden morir todos 
los organismos que interactúan con ellos o 
que los necesitan para vivir. Otros productos 
industriales liberan hidrocarburos y óxidos 
de nitrógeno, generados por combustión de 
combustibles fósiles como el petróleo y el 
carbón; con la luz solar, éstos reaccionan 
con otros gases en la atmósfera baja y pro-
ducen ozono y otros productos que se acu-
mulan y que son perjudiciales para la salud 
humana, dañan tejidos vegetales y reducen 

la productividad agrícola. Es decir, el efecto 
de este tipo de contaminación no sólo es lo-
cal. El efecto de las actividades humanas se 
acumula y puede producir daños a muchos 
kilómetros de distancia, especialmente los 
desechos arrojados al aire y al agua. Los de-
sechos industriales pueden afectar bosques 
protegidos a muchos kilómetros de distan-
cia y además, pueden seguir afectando el 
ambiente incluso muchos años después de 
haber acabado con la fuente de contamina-
ción (Primack et al., 2001). 

Un grupo de productos químicos sintéti-
cos, conocidos como clorofluorocarbonados 
(CFC), han sido utilizados en todo el mundo 
para los sistemas de refrigeración de neve-
ras, congeladores y aires acondicionados, al 
igual que como solventes. Estos compues-
tos son liberados y en presencia de radia-
ción ultravioleta, reaccionan con el ozono 
de la atmósfera superior, destruyéndolo. 
La disminución de la capa de ozono lleva 
a un incremento de la radiación ultraviole-
ta que alcanza la superficie terrestre (Curtis 
& Barnes, 1993). El fitoplancton que forma 
la base de las cadenas tróficas acuáticas es 
especialmente susceptible a la radiación UV, 
así como los organismos fotosintéticos te-
rrestres. En general, estas radiaciones pue-
den generar lesiones en los seres vivos ya 
que sus longitudes de onda son absorbidas 
por nucleótidos y proteínas. La piel de los 
animales se puede afectar, pues la radiación 
UV la hace más susceptible a infecciones 
y enfermedades como el cáncer. Por otra 
parte, altos niveles de radiación UV pueden 
provocar la formación de radicales libres 
como el peróxido de hidrógeno, el cual in-
crementa la actividad de un gran número de 
contaminantes del agua como agroquímicos 
y plaguicidas en general (Rueda-Almonacid 
et al., 2004).

Es bien conocido el efecto de los plagui-
cidas como el DDT (dicloro-difenil-triclo-
roetano) y los residuos organoclorados que 
se biomagnifican a través de la cadena tró-
fica. El ejemplo típico es el daño causado a 
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algunos pelícanos, águilas y halcones en las 
zonas templadas, que por producir huevos 
de cáscaras débiles, no aguantaban el peso 
de los padres durante la incubación, lo cual 
causó una fuerte reducción de las poblacio-
nes. Estos plaguicidas se acumulan en los 
peces y se difunden a través de la cadena 
trófica (Primack et al., 2001). En anfibios, 
los herbicidas como la atrazina pueden in-
crementar la tasa de aparición de individuos 
con deformidades en los miembros (Hayes 
et al., 2002).

En los últimos 20 años se ha estudiado 
el efecto de numerosas “hormonas ambien-
tales” que alteran los procesos biológicos, 
ya que pueden imitar el efecto de las hor-
monas naturales, principalmente la hormo-
na femenina estrógeno. El origen de estas 
hormonas químicas son algunos plaguici-
das o solventes usados en la fabricación de 
plásticos y detergentes comunes, tales como 
DDT y los bifenilos policlorinados (PCB) (Ra-
loff, 1994). La naturaleza lipofílica de estos 
compuestos les permite ser asimilados fácil-
mente por plantas y animales, y entrar en la 
cadena trófica de cualquier ecosistema. Es-
tos compuestos se bioacumulan en los teji-
dos de los organismos y no son degradados, 
por lo cual su efecto se magnifica a través 
de la cadena alimenticia. La actividad hor-
monal de estos químicos produce un anor-
mal funcionamiento del sistema endocrino, 
interrumpe el desarrollo embrionario de los 
sistemas reproductivos y permanentemente 
altera la capacidad reproductiva de los indi-
viduos (Crain & Guillette, 1997). 

Además, es probable que estas hormo-
nas ambientales puedan contribuir a incre-
mentar el riesgo de cáncer en los sistemas 
reproductivos femeninos (Raloff, 1994). Por 
ejemplo, se ha encontrado en los caimanes 
del lago Apopka en La Florida (Estados Uni-
dos) desórdenes reproductivos como reduc-
ción de la probabilidad de ruptura del huevo, 
reducción de viabilidad de neonatos, secre-
ción anormal de hormonas y modificación 
de la anatomía sexual (Guillette, 1998). En 

los pumas de La Florida se ha encontrado 
una reducción de la producción de esperma 
y criptorquidismo (Guillette, 1994). Estos 
estudios sugieren que los contaminantes 
(DDT, dieldrin, oxiclorodano, toxafeno, PCB 
y otros) pueden actuar como agentes hor-
monales, cuya exposición prenatal puede 
afectar el normal desarrollo fetal y causar 
serios problemas en el éxito reproductivo 
del individuo. Algunos de los herbicidas de 
mayor uso como la atrazina afectan el de-
sarrollo y la diferenciación de las gónadas 
de machos de ranas, al inducir la síntesis 
de enzimas responsables de la conversión 
de andrógenos en estrógenos, favorecien-
do el hermafroditismo (Hayes et al., 2002). 
Las poblaciones humanas están expuestas 
durante toda su vida a estos compuestos 
químicos cuyo efecto hormonal ya ha sido 
comprobado sobre la fauna silvestre. 

En México se llevó a cabo un estudio en 
niños expuestos a plaguicidas, que no en-
contró efecto negativo en el crecimiento. Sin 
embargo, los niños presentaron anormali-
dades funcionales como disminución de la 
motricidad gruesa, de la memoria inmediata 
y de la capacidad de dibujar personas. Estos 
resultados llaman la atención sobre los efec-
tos de estos compuestos químicos en otros 
aspectos como la memoria a largo plazo y la 
función neuromuscular, entre otros (Guillet-
te et al., 1998).

Cambio climático global
El cambio climático global ha sido re-

conocido como un fenómeno complejo que 
involucra cambios en muchas dimensiones 
del funcionamiento atmosférico de la Tierra; 
los más notorios son el calentamiento y los 
cambios ambientales concomitantes, apa-
rentemente resultado de los elevados nive-
les de lo que se ha llamado gases de efecto 
invernadero en la atmósfera (dióxido de car-
bono, metano y óxido nitroso) (Peterson et 
al., 2001). Los efectos del cambio climático 
han sido ampliamente analizados en la di-
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mensión física, pero poco se sabe acerca de 
los efectos sobre la biodiversidad. Sólo hay 
algunos estudios para algunas especies o 
hábitats específicos. Los efectos del cambio 
climático sin duda afectan la biología de los 
organismos, la distribución de las especies, 
modifican su comportamiento y alteran la 
composición de las comunidades y las in-
teracciones biológicas y la dinámica de los 
ecosistemas (Hanson et al., 2001; Ledley et 
al., 1999). 

El dióxido de carbono (CO2), el metano y 
otros gases acumulados en la atmósfera son 
transparentes a la luz solar y permiten que 
la energía luminosa llegue hasta la superfi-
cie de la Tierra. Estos gases, más el vapor de 
agua en las nubes, atrapan la energía que se 
refleja desde la Tierra como calor (radiación 
infrarroja) y que de otro modo irradiaría al 
espacio, lo cual ocasiona que se caliente la 
superficie del planeta y la parte inferior de 
la atmósfera. En consecuencia el promedio 
de la temperatura del aire en la superficie 
es cerca de 30°C más alto de lo que sería si 
estos gases no frenarán la salida de la ra-
diación infrarroja hacia el espacio exterior 
(Ledley et al., 1999). Es decir, estos gases 
funcionan como un vidrio de invernadero, 
por lo cual reciben el conocido nombre de 
gases de invernadero. Los niveles globales 
de estos gases han aumentado por el uso 
de combustibles fósiles (carbón, petróleo y 
gas natural). También contribuye la defores-
tación, ya que al disminuir la superficie de 
árboles haciendo fotosíntesis se reduce la 
fijación de CO2. La concentración media de 
CO2 se ha incrementado en 30% a partir del 
siglo XIX (Ledley et al., 1999); este gas dura 
más o menos 100 años en la atmósfera con 
lo cual, aunque se redujera su producción, 
su efecto persistirá mucho tiempo en la at-
mósfera (Primack & Ros, 2002). 

El metano, otro gas de invernadero, es 
producido por los cultivos de arroz, la gana-
dería, la actividad de microbios en basureros, 
la quema de combustibles fósiles, la quema 
de bosques tropicales y la digestión animal. 

Todas las plantas, animales y microorganis-
mos intercambian gases con su ambiente y 
están directa e indirectamente involucrados 
en el mantenimiento de la mezcla de gases 
en la atmósfera. Los cambios en esta mezcla 
(tales como el incremento en el dióxido de 
carbono, oxido de nitrógeno y metano) pue-
den llevar a un cambio climático y a un de-
sastre en la agricultura (Ehrlich, 1988). Se ha 
pronosticado que el aumento en la concen-
tración de gases de invernadero y aerosoles 
puede generar cambios regionales y glo-
bales en temperatura, precipitación y otras 
variables climáticas. Igualmente se predice 
el incremento en la frecuencia de eventos 
extremos como tormentas, inundaciones y 
sequías (IPCC, 2001). Aunque es muy difícil 
disminuir la producción de metano asociada 
a la actividad agropecuaria, actualmente se 
están desarrollando sistemas de producción 
más eficientes, orientados a prevenir y miti-
gar los efectos negativos de la acumulación 
de este gas en la atmósfera.

Con los niveles actuales de producción y 
acumulación de dióxido de carbono y otros 
gases, los meteorólogos han predicho un 
calentamiento de 1 a 3 grados Celsius en 
los próximos 100 años. En Colombia, du-
rante los últimos 150 años, se ha reporta-
do una pérdida aproximada de 60% a 80% 
de los glaciares en las montañas nevadas y 
se ha reportado la desaparición de al me-
nos seis nevados. Los glaciares han ido en 
retroceso y la velocidad de derretimiento se 
ha incrementado, debido a los fenómenos 
climáticos extremos; por consiguiente las 
masas glaciales colombianas desaparecerán 
si persiste el calentamiento global acelerado 
(IDEAM, 2002). 

Se pueden esperar tres respuestas de las 
especies al cambio climático: movimiento, 
adaptación (ya sea cambio evolutivo o acli-
matación fisiológica) y extirpación (Peterson 
et al., 2001). Si la especie es lo suficiente-
mente móvil, puede cambiar su posición 
geográfica, siempre y cuando existan con-
diciones ambientales en las cuales es capaz 
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de mantener una población. Si la especie es 
capaz de evolucionar rápidamente o si tie-
ne una amplia tolerancia fisiológica puede 
ajustarse a las condiciones cambiantes del 
paisaje. Pero si no hay hábitat disponible o 
no puede adaptarse, se extinguirá.

La Tierra ha sufrido cambios de clima 
en el pasado, ampliando o reduciendo los 
bosques, mares y praderas y por lo tanto 
ampliando o reduciendo la distribución de 
algunas especies, incluso llevando algunas 
a la extinción. Las especies sobrevivientes 
se ajustaron a las nuevas condiciones, pero 
a un ritmo lento, muy inferior que el ritmo 
de cambio climático introducido por la acti-
vidad humana. Además, el paisaje actual es 
antrópico y presenta muchas barreras de mi-
gración. Así por ejemplo, pequeños cambios 
en la precipitación podrían tener efectos en 
la composición de especies, los ciclos repro-
ductivos de las plantas y susceptibilidad de 
incendios (Primack et al., 2001). Por estos 
motivos, la preocupación por el cambio cli-
mático y la destrucción de la capa de ozono 
no se relaciona solamente con la magnitud 
de los cambios que están ocurriendo, sino 
con las escalas de tiempo en las que éstos se 
dan (Rueda-Almonacid et al., 2004). Un cam-
bio tan rápido de temperatura no permitirá 
a los organismos adaptarse y responder a 
los nuevos cambios. Los bosques húmedos 
pueden empezar a tener procesos de sequía 
que afectan la comunidad de especies adap-
tadas a la humedad (Myers, 1988). 

Otro grave problema del calentamiento 
global es el aumento del nivel del mar, ya 
que las comunidades costeras se inunda-
rían, lo que eliminaría los hábitats de mu-
chas especies. Además, el aumento afectará 
los manglares ya que a una mayor profun-
didad se impide el establecimiento de las 
nuevas generaciones de plantas. También es 
dañino para corales y arrecifes pues crecen 
a determinada profundidad y a cierta luz y 
temperatura. El hielo marino se ha adelga-
zado y su extensión se ha reducido alrede-

dor de 9% en las últimas tres décadas; igual-
mente, el nivel del mar ha cambiado, pues 
aumentó entre 10 cm y 20 cm en el último 
siglo (IPCC, 2001). 

En México se hicieron simulaciones en 
computador para ocho especies de aves de 
la familia Cracidae (pavas) para explorar po-
sibles escenarios de cambio en su área de 
distribución según el cambio climático (Pe-
terson et al., 2001). Algunas de las especies 
restringen su distribución, llegando inclu-
so a no tener hábitat disponible en pocos 
años, mientras que otras se expanden; esta 
respuesta depende de las características in-
trínsecas de cada especie. Para las plantas, 
de igual forma, algunas especies crecerán 
más con el aumento de CO2 y los insectos 
herbívoros asociados a ellas también. Este 
crecimiento de plantas ya ha sido observado 
en las latitudes altas del Norte; otras plantas 
se extinguirán. Inicialmente se pensaba que 
el incremento del CO2 sería benéfico para 
la agricultura: más CO2 favorecería el creci-
miento de las plantas, cumpliendo un efecto 
de fertilización. Sin embargo, se ha demos-
trado que las hojas de plantas que han creci-
do en ambientes ricos en CO2 tienen menor 
proporción de nitrógeno en relación con el 
carbono. Este tipo de ambientes rebajaría la 
fertilidad del suelo y el flujo de nutrientes 
porque muchos elementos atrapados en las 
hojas resultarían inaccesibles a las plantas. 
Además, algunas gramíneas consideradas 
“malas hierbas” se desarrollan mejor en 
ambientes ricos en CO2, lo que afecta de 
manera negativa los cultivos. Si las hojas de 
las plantas empiezan a tener cambios en la 
cualidad nutricional por efecto del CO2, los 
insectos herbívoros deberán comer mayor 
proporción de hojas para suplir sus necesi-
dades metabólicas (como ha sido demostra-
do para larvas de saltamontes y mariposas). 
Estas situaciones contrarrestarían cualquier 
beneficio en el incremento de la cosecha por 
el CO2 (Bazzaz & Fajer, 1992).
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Plancha 4

Anthony B. RATH / WWF-Canon

El jaguar (Panthera onca) habita los bosques tropicales de Centro y Suramérica y está amenazado por la destruc-
ción del hábitat, la eliminación de sus presas y la cacería directa.
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Capítulo

Antecedentes y fundamentos
En los últimos años se ha desarrollado 

significativamente el soporte técnico para 
guiar el establecimiento y manejo de áreas 
protegidas. En Colombia, varios grupos y 
organizaciones de investigación han hecho 
aportes importantes en este sentido, enca-
minados a apoyar la consolidación de siste-
mas de áreas protegidas más efectivos y via-
bles. Vale la pena resaltar los valiosos apor-
tes de Jorge Hernández Camacho para la se-
lección de áreas prioritarias para el Sistema 
de Parques Nacionales y las propuestas de 
Arango y colaboradores (2003), Armenteras 
y colaboradores (2003), Biocolombia (2000), 
Fandiño (1996), Fandiño y Van Wyngaar-
den (2003), Kattan y colaboradores (2004c) 
y WWF (2001). Estos aportes consisten en 
elaboraciones conceptuales generales, así 
como en la ejecución de proyectos particu-
lares que proveen información primaria para 
la toma de decisiones en áreas específicas. 
El ensayo que presentamos a continuación 
recoge reflexiones generales sobre la vulne-
rabilidad de áreas de conservación, con el 
propósito de contribuir a aclarar algunas de 

las diferencias en el uso de términos y con-
ceptos existentes en la literatura y a alimen-
tar la discusión nacional sobre el tema.

Una revisión somera de la literatura dis-
ponible sobre vulnerabilidad revela la dife-
rencia de interpretaciones alrededor del tér-
mino. En consecuencia, en este ensayo par-
timos de diferentes perspectivas, que pue-
den aclarar y sustentar una aproximación al 
término en el ámbito de la conservación in 
situ de la biodiversidad, dejando explícitos 
los alcances e implicaciones en cada caso.

Antes de entrar en materia es necesario 
fundamentar la discusión en definiciones 
básicas del funcionamiento de los sistemas 
naturales. La ecología ha fijado su interés en 
la estabilidad de las comunidades naturales 
desde principios del siglo XX, en parte por 
las presiones que las actividades humanas 
ejercen sobre éstas y el riesgo para su per-
manencia en el planeta. Los fundamentos 
que provee esta disciplina son especialmen-
te relevantes para el quehacer de las áreas 
protegidas en la medida en que las comuni-
dades ecológicas constituyen una escala de 
trabajo compatible con la escala de manejo 
de las áreas mismas. 

Por Natalia Arango y María Elfi Chaves
5Definiciones del concepto de vulnerabilidad

y aplicaciones a las áreas protegidas
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Dado que las áreas protegidas en el mun-
do pretenden mantener muestras represen-
tativas de la biodiversidad, que persistan 
por lo menos en el mediano plazo, parta-
mos de la definición de persistencia desde 
la perspectiva de ecología de comunidades. 
La persistencia de una comunidad se entien-
de como el mantenimiento a largo plazo de 
los patrones y procesos que caracterizan al 
sistema natural. Esta persistencia está aso-
ciada a su estabilidad, que depende de las 
densidades y características de las especies 
que la componen, así como del ambiente en 
el cual existen (Begon et al., 1996).

Se pueden establecer dos facetas que de-
terminan la mayor o menor estabilidad de 
un sistema:
• La elasticidad (en inglés, resilience) es 

la capacidad que tiene un sistema para 
regresar a su estado anterior (o preper-
turbación), después de una perturbación 
que la desplaza estructural o funcional-
mente (Begon et al., 1996). Comúnmen-
te este término se refiere a la respues-
ta frente a factores de perturbación de 
ocurrencia “normal” en el sistema; es 
decir, típicas en magnitud, intensidad y 
frecuencia (ver recuadro 3.3). Dado que 
cada especie presenta una respuesta 
particular a una perturbación, la elas-
ticidad del sistema del que las especies 
hacen parte estará en función de estas 
respuestas (McCannan, 2000). La elasti-
cidad de un sistema se afecta por el nivel 
de tensión al que esté sometido (IDEAM, 
2002).

• La resistencia describe la habilidad de 
una comunidad para evitar el despla-
zamiento (o la transformación radical) 
frente a la perturbación.

La teoría ecológica ha sostenido por dé-
cadas que existe una relación positiva entre 
la estabilidad y la complejidad (diversidad) 
de la comunidad; es decir, las comunidades 
más complejas son más estables. Mayor 

complejidad se entiende como más especies, 
más interacciones entre especies, interac-
ciones de mayor dependencia de las partes 
o una combinación de las anteriores. Esta 
visión nos ha llevado a suponer que los eco-
sistemas tropicales son más estables que los 
de zona templada; sin embargo, esta premi-
sa ha sido debatida ampliamente y hoy exis-
te evidencia en su contra (McCannan, 2000). 
La evidencia sugiere que la complejidad (y 
la diversidad) y la estabilidad pueden estar 
relacionadas, pero no en todas las escalas ni 
en todas las circunstancias.

Definiciones de 
vulnerabilidad

En vista de que alrededor del término 
vulnerabilidad giran varias definiciones, par-
tamos de la definición castiza de la lengua 
española (DRAEL, 2001): “cualidad de vulne-
rable”; y de vulnerable dice: “que puede ser 
herido o recibir lesión, física o moralmente”. 
Es común el uso del término en la preven-
ción de desastres naturales. En este contexto 
la vulnerabilidad comprende el conjunto “de 
características de una persona o un grupo 
desde el punto de vista de su capacidad para 
anticipar, sobrevivir, resistir y recuperarse del 
impacto de una amenaza natural” (Blaikie 
et al. 1996). En este mismo contexto de de-
sastres, otros autores (Wong et al. sf) la de-
finen como “la medida de la susceptibilidad 
o predisposición intrínseca de los elementos 
expuestos a una amenaza, a sufrir daño o 
pérdida”. 

En la literatura ecológica, vulnerabilidad 
y fragilidad suelen usarse indistintamente. La 
lengua española define fragilidad como la ca-
lidad de ser quebradizo o que se hace peda-
zos con facilidad (DRAEL, 1977). La ecología 
la define como la probabilidad de extinción o 
daño de un ecosistema, comunidad o especie 
debido a una perturbación, o su susceptibili-
dad a perturbación (Smith & Theberge 1986). 
En otras palabras, a mayor fragilidad, mayor 
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probabilidad de extinción por perturbaciones. 
Algunos ecólogos consideran la fragilidad 
como uno de los extremos en un gradiente 
de estabilidad (Smith & Theberge 1986). 

La fragilidad de un sistema natural (pai-
saje, ecosistema, comunidad, población o 
especie) se puede diferenciar en dos com-
ponentes: aquella que depende de las per-
turbaciones externas y aquella inherente a 
la estructura y composición del sistema. Por 
lo general, en la evaluación de áreas natura-
les la fragilidad se refiere a susceptibilidad 
frente a las perturbaciones humanas, punto 
que discutiremos más adelante. 

Por su parte, la vulnerabilidad de siste-
mas naturales ha sido definida para especies 
y para sistemas complejos como comunida-
des o ecosistemas. Una especie se conside-
ra vulnerable cuando se sabe que se está 
aproximando a un alto riesgo de extinción 
en estado silvestre (Lincoln et al. 1998). Esto 
quiere decir que la vulnerabilidad de espe-
cies se entiende como riesgo de extinción. 
Existe un conjunto de características intrín-
secas de las especies que las hacen más o 
menos susceptibles a la extinción y que en 
consecuencia están asociadas a su vulnera-
bilidad. Las tres principales características 
asociadas a la vulnerabilidad a la extinción 
son: áreas de distribución restringida, alto 
grado de especialización ecológica o altos 
requerimientos ecológicos y tamaños po-
blacionales pequeños (Kattan 1992). Otros 
autores como Noss et al. (2002), analizan 
la vulnerabilidad referida a la tasa de cre-
cimiento poblacional de ciertas especies 
(mamíferos grandes) incluidas en el área; la 
denominan vulnerabilidad demográfica y se 
entiende como la disminución predicha del 
crecimiento poblacional de las especies en 
cuestión, durante los próximos 25 años.

El equipo de paisajes rurales del Institu-
to Humboldt adelanta actualmente un análi-
sis de la importancia de conservación de los 
elementos de paisajes transformados me-
diante la aplicación de los criterios expues-

tos por Kattan (1992) para la zona del viejo 
Caldas (departamentos actuales de Caldas, 
Risaralda y Quindío). Una vez clasificadas 
las especies de aves dentro de las catego-
rías de vulnerabilidad, la presencia de estas 
se espacializa en los elementos del paisaje 
(cañadas, cercas vivas, barreras rompevien-
tos, etc.) usando herramientas de sistemas 
de información geográfica. Esto permite 
estimar la vulnerabilidad y valor de conser-
vación de dichos elementos con base en la 
vulnerabilidad de parte de su fauna (Paula 
Caicedo com. pers.).

Primack et al. (2001) discuten los grupos 
de especies más vulnerables a la extinción 
(capítulo 4). Estos grupos están compuestos 
por especies con las siguientes característi-
cas: distribuciones geográficas muy restrin-
gidas, poblaciones pequeñas, baja densidad 
poblacional, gran tamaño corporal que re-
quieren áreas extensas para sobrevivir, inca-
pacidad de movilizarse cuando las condicio-
nes se deterioran, migratorias estacionales, 
escasa variabilidad genética, requerimientos 
ecológicos especializados, especies caracte-
rísticas de ecosistemas antiguos, con dis-
tribución agregada o que evolucionaron en 
aislamiento sin competidores, depredadores 
o patógenos.

En la literatura sobre el tema es común 
encontrar que la rareza es un buen predic-
tor de la vulnerabilidad en algunos grupos 
como aves y plantas: los organismos raros 
suelen ser más propensos a la extinción. 
Terborgh & Winter (1980) encontraron tres 
patrones de rareza:
• Poblaciones cercanas a los límites de 

distribución de la especie (periféricas);
• Especies especializadas en hábitats en 

mosaico (por ejemplo especies que utili-
zan varios estadios sucesivos durante la 
vida de los individuos);

• Especies constitutivamente raras, es de-
cir que se encuentran en pequeños nú-
meros en los lugares donde habitan. Este 
tipo de rareza se puede correlacionar con 
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factores ecológicos como tamaño corpo-
ral, dieta y movimientos estacionales.

Existe también una aproximación a la 
vulnerabilidad de ecosistemas. Cairns & 
Dickson (1980) proponen tres componentes 
para determinar la vulnerabilidad ecosisté-
mica:
• Grado de elasticidad
• Resistencia 
• Elasticidad entendida como número de 

veces que un sistema puede volver a su 
estado original después de haber sido 
desplazado.

El IDEAM (2002) define vulnerabilidad de 
los ecosistemas como el inverso de la elasti-
cidad; es decir, que cuando la elasticidad de 
un ecosistema es cero su vulnerabilidad es 
máxima (o dicho de otra manera, al aumen-
tar la elasticidad disminuye la vulnerabili-
dad). Cada ecosistema tiene unos factores y 
regímenes de perturbación natural caracte-
rísticos, con umbrales de magnitud, intensi-
dad y frecuencia de perturbación, más allá 
de los cuales se presenta un cambio cualita-
tivo y el sistema deriva a un estado de orga-
nización diferente.

De acuerdo con estas definiciones, se 
pueden predecir varias tendencias:
1. mientras menor sea la superficie de un 

tipo de ecosistema en relación con su ex-
tensión histórica, mayor será su vulnera-
bilidad;

2. para ecosistemas históricamente conti-
nuos, mientras mayor sea su estado de 
fragmentación menor será su elasticidad 
y mayor su vulnerabilidad;

3. los ecosistemas con condiciones am-
bientales especializadas tienden a ser 
más vulnerables.

El IDEAM (2002) propone estimar la vul-
nerabilidad de los ecosistemas combinando 
una caracterización de la dinámica de per-

turbación natural y el cambio probable del 
ecosistema en cuestión (o el porcentaje de 
área afectada).

Groves (2003) presenta una opción inte-
resante para estimar la vulnerabilidad de los 
ecosistemas al introducir a la discusión el 
concepto de integridad ecológica (ver recua-
dro 14.1). Este concepto está relacionado 
con otro término utilizado hoy en conserva-
ción, la salud del ecosistema. Un ecosistema 
saludable es aquel que es estable y sosteni-
ble, activo, mantiene su organización y su 
autonomía en el tiempo y es elástico ante 
los tensores (Rapport et al., 1998a, 1998b). 
A su vez, la integridad ecológica se entien-
de como la suma de la integridad química, 
física y biológica (Karr & Dudley, 1981). La 
integridad biológica se define como la capa-
cidad de soportar y mantener sistemas bio-
lógicos balanceados, integrados y adaptati-
vos, que contengan el juego de elementos 
(genes, especies y agregados de especies) y 
procesos (dinámicas de nutrientes y energía, 
mutaciones, interacciones bióticas, etc.) es-
perados en un sistema natural (Karr & Chu, 
1995). 

Vulnerabilidad de áreas 
para conservación

Cuando hacemos el tránsito hacia la 
aplicación del concepto de vulnerabilidad a 
ámbitos más operativos como el de diseño 
y gestión de áreas de conservación, encon-
tramos que sistemáticamente la definición 
ecológica del término se funde con consi-
deraciones de las amenazas que afectan las 
áreas en cuestión. Incluso en algunos casos, 
la susceptibilidad intrínseca de los sistemas 
queda por fuera de las consideraciones de 
vulnerabilidad de áreas. Es el caso de la 
aproximación de Margules & Pressey (2000), 
quienes definen la vulnerabilidad como el 
riesgo que corre un área de ser transforma-
da por usos extractivos. En estudios reali-
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zados en Australia, Pressey y colaboradores 
(2000) estimaron la vulnerabilidad como el 
porcentaje de cada paisaje, en tierras pri-
vadas o en arrendamiento, sin vegetación; 
esto refleja la vocación del paisaje para usos 
intensivos en predios históricamente some-
tidos a transformación. Es decir, que la vul-
nerabilidad se convierte en un criterio relati-
vo a una amenaza particular cuando se basa 
en la estimación de la susceptibilidad de la 
tierra a ser transformada por la amenaza en 
cuestión.

Esta tendencia a considerar la vulnera-
bilidad como la combinación de caracte-
rísticas del área y amenazas externas no es 
exclusiva de los australianos. Para Ferreira 
y colaboradores (1999) la vulnerabilidad de 
áreas está representada por factores exter-
nos e internos que ponen en peligro su inte-
gridad, como los siguientes:
• grado de aislamiento del área;
• uso predominante de la tierra en la zona 

inmediatamente contigua al área;
• existencia de proyectos industriales, de 

desarrollo o de otro tipo que afecten ne-
gativamente los objetivos de conserva-
ción;

• las actividades de uso de los recursos 
naturales dentro del área;

• proporción de terreno alterado dentro 
del área.

Noss y colaboradores (2002), al hacer un 
análisis del Gran Yellowstone (que incluye el 
famoso parque nacional de este nombre y 
terrenos contiguos en estado relativamente 
conservado), definen la vulnerabilidad con 
base en varios criterios, la mayoría de los 
cuales son elementos externos al área:
• proporción de terrenos privados y públi-

cos;
• presencia de actividades de pastoreo, 

minería, explotación petrolera y de gas;
• concesiones madereras actuales o po-

tenciales;
• densidad de carreteras y proyectos de 

vías;

• actividades recreativas disruptivas y ten-
dencias.

Peres & Terborgh (1995), al revisar las 
áreas amazónicas del Brasil, encontraron 
que existe relación entre la vulnerabilidad 
del área y la facilidad de acceso, y en con-
secuencia evalúan la resistencia de las áreas 
a la incursión de seres humanos. Contrario 
a lo que sucede con la relación área / perí-
metro (donde a mayor área menor relación y 
menos riesgo), en el Amazonas del Brasil las 
áreas más grandes son más vulnerables en 
la medida en que incluyen más vías de pene-
tración (ríos y carreteables). Por lo tanto, el 
tamaño en sí mismo no es efectivo dado que 
no se asignan más recursos para la protec-
ción activa de áreas más grandes.

Para los parques nacionales de Venezue-
la, Rivero y colaboradores (2001) evaluaron 
la sensibilidad o fragilidad intrínseca de 
cada área tomando en cuenta su naturaleza 
física y biológica y su situación geográfica, 
socioeconómica, política y administrativa. 
Determinaron la capacidad real y potencial 
de cada área para soportar las presiones ex-
ternas a la que está sometida. Sus criterios 
de evaluación fueron:
• Tamaño
• Aislamiento de influencia humana
• Aislamiento genético
• Diversidad del paisaje
• Grado de intervención
• Capacidad de recuperación
• Integridad de las cuencas
• Saneamiento
• Plan y reglamento
• Presupuesto
• Personal técnico suficiente
• Dotación de equipos
• Instalaciones
• Control y vigilancia
• Acceso
• Atractivo político
• Importancia estratégica
• Conocimiento del área
• Riesgo natural
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Van Wyngaarden y Fandiño (2002) hacen 
un análisis de la vulnerabilidad del Parque 
Nacional Natural Los Nevados (Colombia) 
con base en un modelo que considera la 
aptitud de transformación del área, la faci-
lidad de acceso y la demanda por recursos 
naturales que ejerce la población humana. 
Su conclusión es que la vulnerabilidad del 
parque es muy baja, dada su poca oferta de 
recursos o variables físicas de interés huma-
no. Sin embargo, para la Unidad de Parques 
Nacionales de Colombia la vulnerabilidad 
de áreas (protegidas) está determinada por 
“factores intrínsecos a los valores de con-
servación que las hacen más susceptibles a 
las presiones generadas por las amenazas” 
(Anónimo, 2002). Esta definición nos de-
vuelve a las definiciones básicas propues-
tas por la ecología para sistemas complejos 

como comunidades o ecosistemas. ¿Cómo 
hacer operativa esta definición para facilitar 
su estimación en campo?

Síntesis y recomendaciones
 Los interesados en el diseño y manejo de 

áreas de conservación se enfrentan a varias 
dicotomías al revisar la literatura sobre vul-
nerabilidad. Creemos que aclarar estas dico-
tomías es el primer paso antes de iniciar ac-
ciones para estimar este parámetro en terre-
no. En primer lugar, es oportuno tener claro 
si nos interesa la vulnerabilidad intrínseca 
de un área o aquella referida a su susceptibi-
lidad de transformación ante amenazas par-
ticulares; de ahora en adelante llamaremos a 
esta última la vulnerabilidad inducida, para 
propósitos de discusión (figura 5.1). 

Figura 5.1

Dicotomía en las aproximaciones al concepto 
de vulnerabilidad de áreas protegidas

Vulnerabilidad de 
un área protegida

Vulnerabilidad 
intrínseca

Vulnerabilidad de sus contenidos 
(objetos de conservación)

Vulnerabilidad 
del área como tal

Vulnerabilidad referida a 
condiciones del contexto
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Si queremos estimar la vulnerabilidad in-
trínseca del área de conservación, podemos 
hacerlo a dos escalas. Por una parte pode-
mos concentrarnos en evaluar la vulnerabili-
dad de los elementos constitutivos (especies 
o conjuntos de especies) del área, concen-
trándonos en especies de interés particular. 
Por ejemplo, algunos autores proponen que 
la vulnerabilidad del área se puede estimar 
determinando el número de especies raras 
incluidas en ella (Dony & Denholm, 1995; 
Miller & White, 1986). Otro ejemplo son las 
especies clave para la estructura y funcio-
namiento de un sistema, cuya desaparición 
causaría una transformación drástica de 
dicho sistema. Analizar la vulnerabilidad 
intrínseca de las poblaciones de estas es-
pecies usando variables como tamaño de 
población o grado de estrés ecológico de la 
especie en el área puede ser una medida de 
la vulnerabilidad del área. Algunos ejemplos 
de especies estructurantes en ecosistemas 
colombianos son el mangle rojo (Rhizopho-
ra mangle) en los manglares tropicales, el 
pajonal de páramo (Calamagrostis effusae), 
o el coral cuerno de alce (Acropora palmata) 
en los arrecifes coralinos. Otra opción es 
avanzar en la descripción de la vulnerabi-
lidad demográfica de las especies focales 
(aislamiento genético, tasa de crecimiento 
poblacional, tasa y causas de mortalidad) 
como objetos de conservación de las áreas. 

Reconocemos que esta primera escala 
permite aproximarse a la vulnerabilidad del 
área pero que no considera la vulnerabilidad 
del sistema como tal dado que no contem-
pla toda la intrincada red de relaciones que 
sostienen el sistema. La ecología moder-
na reconoce que los sistemas vivos de alta 
complejidad como los ecosistemas, poseen 
características emergentes lo cual hace que 
sean más que la suma de sus partes. Una de 
estas propiedades emergentes es su elastici-
dad. Para aproximarse a la cuantificación de 
la vulnerabilidad a la escala de ecosistemas 
o comunidades se puede empezar por la 
descripción de la dinámica de perturbación 

dominante (es decir, fuego, caída de árboles, 
deslizamientos de tierra, entre otros).

A pesar de que las dos tendencias descri-
tas en este ensayo, es decir, la vulnerabilidad 
como una característica intrínseca o como 
amenazas externas, no necesariamente han 
sido reconocidas “oficialmente” como tales, 
la separación es útil en la medida que sim-
plifica los escenarios. Por una parte están 
aquellos que definen la vulnerabilidad de un 
área exclusivamente con base en la vulnera-
bilidad de sus componentes biológicos; este 
enfoque se concentra en las características 
intrínsecas (o naturales) de los objetos de 
conservación identificados. Por otra par-
te están aquellos que se concentran en la 
vulnerabilidad del área tomando en consi-
deración los factores externos que ejercen 
presión (real o potencial) sobre el área. En la 
tabla 5.1 resumimos algunas de las variables 
de trabajo que cada una de estas perspecti-
vas propone. Vale la pena anotar que estas 
acepciones no son independientes, dado 
que la respuesta del sistema a las presiones 
está asociada a la respuesta de sus compo-
nentes.

Nosotras proponemos que existe una ter-
cera categoría de variables en la literatura, 
que se concentra en la interacción de las ca-
racterísticas intrínsecas (de los contenidos 
o de las áreas) y las características humanas 
del contexto en que están inmersas (tabla 
5.1; plancha 5). Por ejemplo, el grado de in-
tervención dentro del área protegida puede 
resultar de la interacción entre los recursos 
que ésta incluye y la densidad humana en el 
exterior del área. Es el caso de la extracción 
de maderas finas: la tala de bosque en un 
área resulta de la interacción entre la densi-
dad (o abundancia) de especies de maderas 
finas, la densidad de la población humana 
en las vecindades al área y la facilidad de 
acceso al recurso. O, como proponen Van 
Wyngaarden & Fandiño (2002), la facilidad 
de acceso resulta de una interacción entre 
infraestructura existente, uso del territorio y 
las altas pendientes (forma del terreno). 
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Creemos que es conveniente tener en 
cuenta las dos aproximaciones y su inte-
racción en el momento de proceder a de-
terminar la vulnerabilidad de las áreas pro-
tegidas. Dado que es muy difícil abordar 
todas las dimensiones simultáneamente, 
recomendamos seleccionar aquellas varia-
bles que tengan asociada mayor urgencia 
de conservación, dependiendo del estado de 
avance en el proceso de determinar objetos 
de conservación. En un caso particular pue-
de ser conveniente empezar por determinar 
la vulnerabilidad de las especies raras o en 
peligro dentro del área protegida o de sus 
ecosistemas más frágiles o más definitivos 
en la prestación de servicios ambientales 
para la región.

Simultáneamente recomendamos abor-
dar las interacciones entre las característi-
cas del área y los parámetros del contexto, 
priorizando aquellas que estén asociadas a 
amenazas más inminentes. Esto permite lo-
grar la descripción de estas últimas, pero en 
lo que respecta a su relación con el área pro-
tegida. Es decir, al cuantificar la aptitud de 
transformación de la zona es preciso prime-
ro conocer cuál es la oferta de recursos y los 
proyectos de explotación en el vecindario.

A partir de discusiones de trabajo sos-
tenidas con investigadores de WWF Colom-
bia, recomendamos independizar el uso de 
términos para facilitar la cuantificación de 
estos parámetros. Proponemos mantener 
el término vulnerabilidad para referirse a 

Algunas variables propuestas en la literatura para evaluar 
la vulnerabilidad y las variables que resultan de su interacción

Parámetros 
intrínsecos

Parámetros 
del contexto

Interacción de parámetros 
intrínsecos y de contexto

Aislamiento genético Usos de la tierra en la zona Grado de intervención dentro 
de AP

Diversidad α, β, γ Proyectos en la zona Aptitud de transformación (atrac-
tivo para explotación)

Elasticidad Tipo de usos de recursos 
en la zona

Tamaño del área de conservación

Resistencia Importancia de la zona, 
por ejemplo yacimientos 
petroleros

Aislamiento de actividades hu-
manas

Tasa de crecimiento 
poblacional

Densidad humana en el 
exterior del área

Facilidad de acceso (densidad de 
carreteras o vías fl uviales)

Dinámica de perturbación Tipo de usos internos

Estabilidad del suelo Proporción de terrenos privados 
y públicos

Integridad de cuenca

Tabla 5.1



Regiones biodiversas 91

la propiedad del sistema que resulta de una 
combinación de características intrínsecas. 
Para referirse a la interacción entre los pará-
metros intrínsecos y los factores de amenaza 
del contexto proponemos hablar de probabi-
lidad de pérdida de atributos y funciones del 
sistema (resultante de la interacción entre las 
propiedades intrínsecas y las amenazas exter-
nas). Algunas de las variables apropiadas en 
un análisis de este tipo para un estudio regio-
nal pueden ser: pendientes, caudales, tipo de 
suelo, cobertura, tasa de remoción, frecuen-
cia y magnitud de incendios, tasa de caída de 
árboles, longitud de cuenca, forma y superfi-
cie de fragmentos. Esta aproximación se está 
utilizando en el análisis de vulnerabilidad e 
integridad ecosistémica que el Instituto Hum-
boldt y WWF Colombia adelantan en el piede-
monte amazónico de Nariño y Putumayo.

Es claro que en este tema no existe una 
sola respuesta correcta. Por el contrario, 
existe un abanico de opciones para abordar 
la descripción de la vulnerabilidad de áreas 
de conservación. Sin embargo, considera-
mos pertinente que la decisión esté funda-
mentada en el entendimiento de las implica-
ciones conceptuales y los alcances en cada 
caso. 

Agradecimientos
Las ideas expresadas en este trabajo son 

el resultado de valiosas discusiones con 
colegas. En consecuencia queremos expre-
sar nuestro agradecimiento a Luis Germán 
Naranjo y Olga Lucía Hernández de WWF; a 
Aida Giraldo, Miguel Ángel Ospina, Marco 
Pardo y Herman Bermúdez.



92 Definiciones y aplicaciones del concepto de vulnerabilidad a las áreas protegidas

Plancha 5

© Luis Germán NARANJO / WWF Colombia

La vulnerabilidad de un área natural depende de características intrínsecas como su extensión y 
de factores de su contexto, determinados por las actividades humanas en sus alrededores.
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Capítulo

Introducción
El panorama actual de los bosques neo-

tropicales está marcado por dos tendencias 
que apuntan en direcciones opuestas. Por 
un lado, en los bosques del neotrópico se ha 
generado y se mantiene una inmensa y úni-
ca diversidad biológica, resultante de com-
plejos procesos ecológicos y evolutivos ocu-
rridos durante la historia reciente del con-
tinente suramericano (Kattan et al., 2004a; 
plancha 6). Por otro lado, la deforestación 
avanza a ritmos enormes, destruyendo esta 
riqueza biológica antes de que siquiera sea 
catalogada. En América tropical se talaron 
74 millones de hectáreas de bosque en la 
década de 1980 (Whitmore, 1997). Aunque 
medida en área neta la deforestación ha sido 
mayor en los bosques húmedos de tierras 
bajas, la situación es más dramática para 
los bosques andinos si se tiene en cuenta su 
menor extensión y mayor riqueza biológica 
por unidad de área (Kattan et al., 2004a). 
Así, la tasa de deforestación del piedemonte 
de la cordillera Oriental de Colombia fue de 
4,4% entre 1938 y 1988 y el área cubierta por 
pastos pasó de 26% a 53% (Viña & Cavelier, 
1999). Actualmente se estima que alrededor 

de 70% de la extensión original de bosques 
en los Andes colombianos ha sido transfor-
mada (Etter & van Wyngaarden, 2000). Entre 
1989 y 2002, en los frentes de colonización 
de la Amazonia colombiana se deforesta-
ron 34.000 hectáreas por año (Etter et al., 
2006a). Esto da como resultado paisajes con 
una cobertura de bosque remanente que va-
ría entre 2% y 10% de la cobertura original, 
con parches de bosque de unas 15 hectáreas 
en promedio (Etter et al., 2006b).

La destrucción de grandes extensiones 
de bosque, para dar paso a los agroecosis-
temas característicos de los paisajes rurales, 
frecuentemente resulta en un paisaje frag-
mentado (desde el punto de vista del bosque 
original), en el que unos parches remanen-
tes de bosque de tamaños variables, quedan 
dispersos en un mar de cultivos, potreros y 
otros hábitats antropogénicos. En estos pai-
sajes fragmentados se observan cuatro efec-
tos que causan impactos negativos sobre la 
biodiversidad: (1) disminución de la exten-
sión total y variedad de hábitats disponible 
para la biota nativa, (2) fragmentación del 
hábitat original en una serie de parches de 
hábitat (i. e., subdivisión de las poblaciones), 
(3) reducción progresiva en el tamaño de es-

Por Gustavo Kattan y Juan Pineda
6Fragmentación del hábitat 

y sus consecuencias
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tos parches y (4) un aislamiento cada vez 
mayor de los parches dentro de una matriz 
hostil para la biota nativa (Fahrig, 2003).

Aunque en la región amazónica colom-
biana aún quedan grandes extensiones de 
bosque y hay áreas protegidas de un millón 
de hectáreas o más, la situación en otras re-
giones como la andina es de extrema frag-
mentación de los hábitats naturales. El área 
promedio de 25 parques nacionales en la re-
gión andina de Colombia es de unas 178.000 
hectáreas y no representan adecuadamente 
la biota andina (Franco et al., 2007). Estos 
parques, además, están inmersos en pai-
sajes altamente transformados en los que 
apenas quedan algunos parches de bosque 
que se aferran a las pendientes más pronun-
ciadas o a las cimas de algunos cerros y que 
no fueron destruidos gracias a esa inacce-
sibilidad. Para diseñar un sistema de áreas 
protegidas en estas circunstancias, es vital 
entender cómo se afecta la representación 
de ecosistemas regionales (y las comunida-
des que ellos contienen) y cómo responde la 
biota nativa a esa situación de fragmenta-
ción de sus poblaciones.

Impacto de la fragmentación
La deforestación y la fragmentación tie-

nen efectos directos en el ambiente abió-
tico como cambios en la incidencia de luz, 
la temperatura y la humedad relativa, que 
afectan el paisaje y la biota que queda aisla-
da dentro de los parches de bosque. La alta 
incidencia de luz está asociada con aumento 
en la temperatura y disminución en la hu-
medad relativa del aire y del suelo. Estos 
efectos se traducen en una eliminación de 
la función amortiguadora del bosque sobre 
el clima local, por lo cual la fragmentación 
genera una fluctuación más amplia de estas 
variables, que alcanzan algunas veces lími-
tes extremos.

El efecto de la fragmentación en los flu-
jos hídricos también es considerable, pues la 
pérdida de cobertura vegetal incrementa la 

escorrentía superficial y aumenta las tasas 
de erosión, causando la pérdida de fertilidad 
de los suelos y sometiendo a las fuentes de 
agua como ríos y quebradas a un ingreso de 
sedimentos fuera de lo normal (Saunders et 
al., 1991). Estos cambios tienen a su vez un 
efecto en los organismos acuáticos porque 
alteran la estructura física y los ritmos natu-
rales de sus hábitats y por lo tanto impactan 
su supervivencia.

La consecuencia última de la fragmen-
tación es la extinción de poblaciones, que 
dependiendo del área afectada pueden ser 
extirpaciones locales de poblaciones o ex-
tinciones globales de especies (capítulo 4). 
La extinción de poblaciones producto de 
la fragmentación del hábitat es un proceso 
complejo en el que operan mecanismos a 
diferentes escalas. A escala de paisaje, es-
tos mecanismos se relacionan con factores 
como la reducción en la extensión total y la 
simplificación del mosaico regional de hábi-
tats (capítulo 3). A escala de los fragmentos, 
operan mecanismos como el aislamiento de 
poblaciones y los efectos de borde.

Los patrones de extinción, es decir, las 
regularidades (o particularidades) y la se-
cuencia en la desaparición de especies o 
gremios (grupos funcionales) que se obser-
van en los paisajes fragmentados, han sido 
ampliamente documentados (ver revisiones 
en Kattan, 2002; Kattan & Murcia, 2003). Por 
otra parte, los mecanismos de extinción, 
es decir, las causas y los procesos ecológi-
cos que median la capacidad o incapacidad 
de una especie para persistir en un paisa-
je fragmentado, han sido poco estudiados. 
Aunque las consecuencias de la fragmen-
tación del hábitat están determinadas por 
unos principios ecológicos, también existe 
un componente histórico que depende de 
las particularidades de cada sitio. Así, la do-
cumentación de las extinciones en un senti-
do estricto requeriría comparar la composi-
ción de especies de un lugar antes, durante 
y después del proceso de fragmentación. Sin 
embargo, un estudio de este tipo no es fácil 
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de llevar a cabo, particularmente por la ca-
rencia de inventarios históricos (ver Kattan 
et al., 1994; Renjifo, 1999) y por la dificultad 
de mantener el seguimiento durante un lar-
go plazo. Un método de estudio alternativo 
consiste en comparar la composición de es-
pecies en fragmentos de tamaños diferentes 
e inferir la secuencia de extinción de acuerdo 
con la presencia y estado de poblaciones en 
fragmentos grandes y pequeños e identificar 
también los grupos o gremios de especies 
más vulnerables y los más resistentes.

En este capítulo se presenta un resumen 
de los principales efectos de la fragmenta-
ción, enfocándose primero en una descrip-
ción de los patrones y luego en una discu-
sión de los mecanismos que median los im-
pactos negativos del fraccionamiento de los 
hábitats sobre las especies. Kattan (2002) 
presenta una revisión más extensa de estos 
temas. Aunque este capítulo se enfoca prin-
cipalmente en la fragmentación de bosques 
tropicales, es necesario aclarar que cual-
quier tipo de hábitat natural continuo (e. g., 
sabanas, hábitat ribereños) es susceptible 
de ser fragmentado. 

Patrones de extinción
Una de las primeras documentaciones de 

la extinción local de poblaciones causadas 
por el aislamiento de un fragmento de bos-
que, proviene de un estudio ornitológico de 
un remanente de bosque húmedo de 87 ha 
en el occidente ecuatoriano (Leck, 1979). De 
una fauna original de 170 especies de aves 
de bosque, se extinguieron 44 especies en-
tre 1973 y 1978. Los gremios ecológicos más 
vulnerables fueron los frugívoros grandes y 
las rapaces. La isla de Barro Colorado en Pa-
namá también ha aportado evidencias con-
tundentes; en esta isla de 1500 ha que se for-
mó al inundarse el lago Gatún para formar 
el canal de Panamá, se han extinguido unas 
50 especies de aves desde su aislamiento 
a principios del siglo XX y las poblaciones 
de otras especies han sufrido declinacio-

nes significativas (Robinson, 1999; Sieving 
& Karr, 1997; Willis, 1974). En este caso, las 
especies más propensas a extinguirse fueron 
las del gremio de los insectívoros grandes 
del suelo del bosque, entre otras.

Gracias a la existencia de registros his-
tóricos, también se ha podido documentar 
la extinción de poblaciones de aves en va-
rias regiones andinas en coincidencia con 
los periodos de transformación del paisaje y 
fragmentación del bosque. En 1911, Colom-
bia fue visitada por una expedición del Ame-
rican Museum of Natural History de Nueva 
York, que hizo estudios ornitológicos en el 
suroccidente colombiano (Chapman, 1917). 
En dos sitios en las cordilleras Occidental y 
Central se ha documentado la extirpación 
de poblaciones de 30% de las especies de 
aves del bosque (Kattan et al., 1994; Renjifo, 
1999). En ambos casos, los frugívoros gran-
des del dosel y los insectívoros del sotobos-
que fueron los gremios más vulnerables. Los 
registros históricos también han aportado 
evidencia de la desaparición de varias espe-
cies de aves rapaces y frugívoros grandes (e. 
g., tucanes, Ramphastos spp.) por la trans-
formación del paisaje en el valle del Cauca 
(Álvarez-López & Kattan, 1995; Lehmann, 
1957).

Por su condición de depredadores supe-
riores en la cadena trófica, las aves rapaces 
son sensibles no sólo al tamaño y aislamien-
to de los fragmentos, sino a la extensión to-
tal de bosque en el paisaje. Por ejemplo, en 
la Guayana Francesa la diversidad y abun-
dancia de rapaces del bosque disminuyó a 
medida que la cobertura de bosque en el 
paisaje se redujo de 100% a menos de 33% 
(Jullien & Thiollay, 1996).

En la Amazonia brasileña cerca de Ma-
naos, se inició en la década de 1970 un 
estudio experimental a largo plazo de los 
efectos de la fragmentación sobre una va-
riedad de organismos y procesos ecológicos 
(Bierregaard et al., 2001). Al fragmentar los 
bosques de acuerdo con un diseño experi-
mental, se ha podido documentar cómo se 
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han visto afectadas las poblaciones a lo largo 
de los años. Estos estudios han confirmado 
algunos patrones de vulnerabilidad, como el 
de las aves insectívoras grandes del sotobos-
que.

En ausencia de inventarios de especies 
previos a la transformación del paisaje, los 
efectos de la fragmentación se pueden inferir 
estudiando la biota que persiste en parches 

de hábitat de distintos tamaños. De acuerdo 
con la relación especies-área (recuadro 3.2), 
se espera que el número de especies dismi-
nuya con el tamaño del fragmento. Estudios 
llevados a cabo en el sudeste brasileño y en 
los Andes de Colombia, efectivamente han 
encontrado que la diversidad de aves en los 
fragmentos obedece a esta relación (Kattan & 
Álvarez-López, 1996; Willis 1979) (figura 6.1).

Figura 6.1

Número de especies de aves como función
 del área (en ha) de parches de bosque

A. Sudeste de Brasil (Willis, 1979).

B. Andes de Colombia (Kattan & Álvarez-López, 1996); las barras de 
error indican una desviación estándar.
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Esta breve exposición de ejemplos sobre 
aves muestra cómo la diversidad de especies 
disminuye con la fragmentación y cómo al-
gunos grupos funcionales son más vulnera-
bles. Algunos de estos patrones de vulnera-
bilidad son comunes a otros grupos taxonó-
micos. Por ejemplo, la vulnerabilidad de los 
depredadores y de los frugívoros también 
se ha documentado en mamíferos (Chiare-
llo, 1999). Esto sugiere la existencia de unos 
mecanismos específicos (en este caso la dis-
ponibilidad de recursos en el paisaje) que 
generan esta vulnerabilidad.

Por otra parte, como sería de esperarse 
dada la gran diversidad de organismos con 
distintas historias de vida en los bosques 
tropicales, las respuestas de los organismos 
a la fragmentación no siempre son tan sim-
ples, en el sentido de que la diversidad no 
necesariamente disminuye como función 
directa del tamaño de los fragmentos. Por 
ejemplo, las ranas exhiben una amplia gama 
de modos reproductivos que varían desde 
total dependencia hasta total independencia 
de los cuerpos de agua. En muchos casos 
la diversidad de ranas no se relaciona con 
el tamaño de los fragmentos, sino con la 
disponibilidad de hábitats de reproducción 
adecuados. Un fragmento puede ser relati-

vamente grande, pero si no ofrece un cierto 
tipo de hábitat de reproducción (por ejem-
plo, arroyos o charcos), las especies que ne-
cesitan ese hábitat no pueden vivir en ese 
fragmento. En cambio, un fragmento puede 
ser relativamente pequeño pero tener una 
diversidad de hábitats de reproducción y 
por lo tanto una diversidad alta de especies 
(Kattan, 1993; Tocher et al., 1997).

La heterogeneidad en las respuestas de 
los organismos a la fragmentación se hace 
particularmente evidente en estudios sobre 
insectos. Aunque en algunos casos se ob-
serva una clara disminución de la diversidad 
con la reducción en el tamaño de los frag-
mentos (e. g., Didham et al., 1998; Estrada 
et al., 1998; Klein 1989), en otros casos no 
es así (Armbrecht & Chacón de Ulloa, 1999; 
Brown & Hutchings, 1997) (recuadro 6.1). 
Aquí es importante tener en cuenta la com-
posición de especies y no la simple diversi-
dad, pues los fragmentos pueden ser invadi-
dos por especies que toleran la perturbación 
(Didham et al., 1998). Otro factor que puede 
afectar la respuesta de muchos organismos 
es su capacidad de usar los hábitats de la 
matriz (e. g., Armbrecht & Chacón de Ulloa, 
1999; Renjifo, 2001;) (capítulo 3 y recuadro 
6.1). 

Recuadro 6.1

Sigue

Efectos de las matrices cafeteras sobre las comunidades de 
mariposas Ithomiinae en parches de bosque andino tropical

Sandra B. Muriel

Los paisajes rurales son valiosos por el aporte que pueden hacer al mantenimiento de la di-
versidad biológica en el planeta (capítulo 8). Por ello, se están promoviendo algunos usos del 
suelo más favorables para la conservación de la biodiversidad, a través de incentivos económi-
cos. Entre estos usos se encuentra el cultivo de café de sombra. Este sistema de cultivo incluye 
el uso de árboles para proveer diferentes grados de sombra al café, en contraste con el sistema 
de cultivo de café a pleno sol. La similitud del sistema de café bajo sombrío con el bosque en 
cuanto a la complejidad estructural, la composición y diversidad de plantas y el bajo uso de 
insumos, sugiere que este puede constituir una matriz de buena calidad para las especies de 
los parches de bosque. En cambio, el café de pleno sol es un sistema de monocultivo, estructu-
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ralmente simple, de uso intensivo de recursos naturales y alta aplicación de insumos agrícolas 
como fertilizantes y plaguicidas, por lo que puede ser una matriz de mala calidad para las es-
pecies. Algunos estudios efectuados en plantaciones de café en Colombia, México, Costa Rica 
y Guatemala han encontrado que las aves, hormigas, mariposas y escarabajos coprófagos son 
más abundantes en las plantaciones de café sombreadas, especialmente cuando la sombra es 
proporcionada por una amplia diversidad de árboles (capítulo 8).
El paisaje de la región cafetera –compuesto de matrices heterogéneas donde los cultivos de 
café rodean unos parches de bosque– es un escenario ideal para investigar el efecto de la ma-
triz sobre las especies del bosque. En este estudio se planteó la pregunta: ¿Cómo responden 
las especies que habitan los pequeños parches de bosque a dos matrices de café contrastantes? 
Para responder esta pregunta se eligió la comunidad de mariposas de la subfamilia Ithomiinae, 
debido a que ellas habitan principalmente en parches de vegetación natural y no en las matri-
ces de café (Muriel, 2007). Se estudiaron doce parches de vegetación rodeados de matrices de 
café de sol y de sombra en el suroccidente antioqueño.
Inicialmente en los parches de bosque y matrices de café se midieron algunas variables climá-
ticas como temperatura y humedad ambiental para determinar si había diferencias entre los 
distintos parches y entre todos ellos y las matrices de café. Se encontró que el café sombreado 
presenta condiciones climáticas más similares al bosque que la matriz de café de sol. Luego se 
evaluó la tasa de dispersión de las mariposas adultas a través de los dos tipos de matrices, su 
comportamiento durante la dispersión y la inmigración a los parches. Se encontró que la tasa 
de dispersión fue similar en ambas matrices, pero el comportamiento de los individuos fue di-
ferente. Los individuos que cruzaron la matriz de sombra volaron más lentamente que los que 
cruzaron la matriz de sol, aún cuando estuvieran lejos de su parche de hábitat, lo cual puede 
estar relacionado con un menor riesgo de mortalidad y mayor disponibilidad de recursos. Del 
mismo modo, la inmigración a los parches rodeados por matrices sombreadas fue mayor que 
a los parches rodeados por matrices de café de sol. Esta evaluación permitió concluir que la 
matriz de café sombreado facilita la movilidad de las mariposas entre los parches.
En segundo lugar, se evaluó si el tamaño del parche y el tipo de matriz podrían tener un efecto 
aditivo sobre la diversidad y la abundancia de mariposas. Para ello se usó como marco con-
ceptual la teoría de biogeografía de islas, la cual predice que los parches grandes y cercanos al 
continente tienen una mayor diversidad de especies que los lejanos y pequeños (McArthur & 
Wilson, 1967). En lugar de evaluar parches lejanos y cercanos se evaluaron parches rodeados 
por matrices de diferente calidad (Vandeermer & Carvajal, 2001). Así, se predijo que los par-
ches grandes rodeados por café de sombra (alta calidad) tendrían mayor riqueza de mariposas. 
Se hicieron censos de adultos durante doce meses, siguiendo el método de marca-recaptura. 
En los parches de bosque se marcaron 9675 individuos pertenecientes a 48 especies y 22 
géneros. Se encontró que independientemente del tamaño del parche y del tipo de matriz, en 
todos los parches estudiados se presentó un ingreso de individuos jóvenes. Esto se relaciona 
con la estabilidad de la comunidad en el corto plazo, debido a que es el registro de los indivi-
duos que están entrando a la edad reproductiva. La diversidad de mariposas Ithomiinae no fue 
afectada por el tamaño del parche ni por el tipo de matriz que lo rodeó, por lo cual no puede 
afi rmarse que el café de sol es una matriz de mala calidad para estas mariposas. Es probable 
que la diversidad de especies similar en todos los parches se explique por la alta capacidad 
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de dispersión de estas mariposas, que pueden migrar grandes distancias cuando los parches 
presentan condiciones desfavorables (Brown et al., 2004), de manera que la matriz de café de 
sol no representa un obstáculo impasable para su dispersión. 
Finalmente, se plantearon las siguientes preguntas: ¿Si la diversidad de mariposas Ithomiinae 
de los parches de bosque no es moldeada por el tamaño del parche ni por el tipo de matriz, 
qué variables la determinan? ¿A qué escala espacial responden las mariposas Ithomiinae en la 
región de estudio? Para responder estas preguntas se eligieron áreas de 100 ha (ventanas de 
paisaje), que incluyeron los parches de bosque y las matrices de café. Se hizo una separación 
de las coberturas del suelo en estas ventanas de paisaje, identifi cando los componentes y mi-
diendo sus áreas respectivas. Se eligieron 11 variables relacionadas con tres escalas espaciales: 
parche, paisaje y región. De los parches se escogieron variables relacionadas con la calidad 
del parche (recursos para las mariposas, área, relación perímetro/área y presencia de plantas 
cultivadas); del paisaje se identifi caron otras áreas con recursos para las mariposas y el número 
de parches de bosque; y de la región se identifi caron tres variables relacionadas con la ubica-
ción geográfi ca, altura sobre el nivel del mar y precipitación media anual. Con estas variables 
y la información de las 18 especies más abundantes se efectuó un análisis de correspondencia 
canónico restringido. Los resultados de este análisis se compararon con un análisis aditivo de 
la diversidad. 
La diversidad de mariposas de los parches fue explicada simultáneamente por variables regio-
nales como la altura sobre el nivel del mar y la ubicación geográfi ca de los parches, así como 
por la cantidad de recursos para las mariposas en el parche. En la región de estudio, el intervalo 
altitudinal entre 1400 y 1600 presentó la mayor diversidad de especies, así como los parches 
ubicados en la margen oriental de la cordillera Occidental. Además, en el análisis aditivo de 
la diversidad se encontró que la diversidad total o gama estuvo compuesta en 60% por la 
diversidad alfa (debida a los parches) y 40% por la diversidad beta (recambio de especies al 
comparar entre parches). Al comparar los dos análisis se puede concluir que la diversidad beta 
puede interpretarse como una expresión del peso de las variables regionales encontrado en el 
primer análisis.
La conclusión general de este estudio es que aunque la matriz de café de sombra facilita la 
dispersión e inmigración de las mariposas Ithomiinae a los parches, la alta capacidad de dis-
persión de estas especies les permite cruzar ambas matrices, de manera que la diversidad de 
especies no es afectada por el tipo de matriz. Para estas mariposas fueron más importantes 
las variables relacionadas con la ubicación geográfi ca de los parches y la cantidad de recursos 
en los parches. Sin embargo, estos resultados no deben ser interpretados como un desplaza-
miento de la importancia de la matriz para las especies, sino como una confi rmación de que 
el moldeamiento de la diversidad de especies en un paisaje depende de varios factores que 
afectan su distribución: los requerimientos de hábitat, la capacidad de dispersión y la distribu-
ción geográfi ca. 
Así mismo, este trabajo permite sugerir que para retener el valor de conservación de un paisaje 
es necesario mantener los parches de bosque en toda el área de distribución de las especies. 
Aunque estos parches no son ecosistemas prístinos hacen una contribución importante al soste-
nimiento de la diversidad de especies de una región, papel que ha sido asignado mayormente 
a las áreas protegidas.



100 Fragmentación del hábitat y sus consecuencias

Mecanismos de extinción
Aparte de ayudarnos a entender por qué 

unas especies o gremios ecológicos son 
susceptibles de extinguirse en paisajes frag-
mentados, mientras que otras son capaces 
de persistir en dichos paisajes, el estudio de 
los mecanismos es importante para prede-
cir cómo van a responder los organismos a 
distintas configuraciones del paisaje. Este es 
un punto crítico en el contexto del diseño de 
sistemas de áreas protegidas, pues sería un 
factor decisivo respecto al número de reser-
vas, su geometría, sus relaciones espaciales 
y el manejo de la matriz. Por ejemplo, ¿cómo 
podrían manipularse estas variables para fa-
vorecer la persistencia de las aves frugívoras 
grandes?

Una forma útil de aproximarse al estudio 
de los mecanismos de extinción es analizar-
los jerárquicamente de acuerdo con la escala 
espacial a la cual operan. La respuesta de un 
determinado organismo a la fragmentación 
de su hábitat depende de la relación entre 
la escala a la cual ese organismo opera en 
el paisaje y la escala de la fragmentación, es 
decir, tamaño de los parches y distancias en-
tre ellos (Kattan & Murcia, 2003). Por lo tan-
to, para organismos que funcionan a escalas 
espaciales grandes, los mecanismos operan 
a escala del paisaje; mientras que para or-
ganismos que funcionan a escala pequeña, 
los eventos a escala de cada parche de hábi-
tat pueden ser cruciales. Esta interacción se 
resume en que las especies puedan encontrar 
suficiente hábitat y recursos para mantener 
una población viable, para lo cual es necesario 
conocer los requerimientos de espacio de los 
individuos y las poblaciones (capítulo 3).

Como vimos en el capítulo 2, la viabili-
dad de una población depende en gran parte 
de su tamaño. La rareza, por lo tanto, es un 
factor importante de vulnerabilidad y una 
causa inmediata de extinción (ver las tres 
dimensiones de rareza en el capítulo 4). Los 
depredadores como los grandes felinos o las 
aves rapaces son vulnerables por tener ba-

jas densidades poblacionales y, por lo tanto, 
una variable crítica en este caso es la exten-
sión absoluta del ecosistema nativo a esca-
la del paisaje. Por ejemplo, en un bloque de 
10.000 ha de bosque húmedo tropical en la 
Guayana Francesa, se encontró que 21 de 
23 especies de águilas, gavilanes y halcones 
estaban representadas por sólo entre una y 
ocho parejas (Thiollay, 1989). Entonces, una 
reserva de 10.000 ha puede considerarse re-
lativamente grande en un contexto regional, 
pero no es suficiente para conservar pobla-
ciones de animales que requieren áreas ma-
yores. La conservación de poblaciones de 
este tipo de organismos requiere una visión 
y estrategias a gran escala (e. g., oso andino) 
(Kattan et al., 2004b).

Los requerimientos de tipo de hábitat de 
las especies –en el sentido de tipos de vege-
tación o ecosistemas– también constituyen 
un factor de vulnerabilidad. Al transformar-
se un paisaje, el proceso de eliminación de 
hábitats no es aleatorio. Por el contrario, 
primero se afectan ciertas zonas como los 
terrenos planos, las colinas suaves, las vegas 
de los ríos, o se extraen rodales enteros de 
una especie particular de árbol. Esto tiene el 
efecto de simplificar el mosaico regional de 
tipos de hábitat y eliminar las especies que 
dependían de esas coberturas.

Además de la cantidad de hábitat dis-
ponible, la vulnerabilidad de las especies 
depende de que dispongan de los recursos 
que necesitan. Así, la vulnerabilidad de los 
frugívoros grandes se relaciona con su de-
pendencia de un suministro continuo de 
frutos. Puesto que la producción de frutos 
en un bosque es muy variable en el espacio 
y el tiempo, los frugívoros grandes deben 
moverse a veces grandes distancias en bus-
ca de árboles en fruto. Son bien conocidas, 
por ejemplo, las migraciones regionales que 
efectúan los quetzales centroamericanos 
(Pharomacrus mocinno) en busca de Laurá-
ceas en fruto (Powell & Bjork, 1995). Estos 
frugívoros, por lo tanto, requieren un paisa-
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je con conectividad suficiente para mover-
se (capítulo 3). Para propósitos de manejo, 
sin embargo, la extensión de la cobertura de 
bosque es un buen predictor de la diversidad 
de aves frugívoras, porque integra la dispo-
nibilidad global de recursos (Mendoza et al., 
2008).

Cuando un paisaje adquiere una confi-
guración dicotómica, en el que los parches 
de hábitat presentan bordes abruptos y es-
tán dispersos en una matriz de hábitats muy 
simplificados como potreros o monocultivos, 
la supervivencia de las especies depende de 
la dinámica poblacional a escala de los frag-
mentos. Aunque la dinámica poblacional de-
pende de muchos procesos ecológicos inte-
rrelacionados (figura 3.2), por conveniencia 
pueden dividirse en tres categorías: efectos 
de área, de aislamiento y de borde.

Efectos de área 
Al quedar confinada una especie en un 

fragmento, el tamaño de la población estará 
determinado por el área del fragmento (de-
pendiendo de factores como el tamaño cor-
poral y la posición en la cadena trófica), lo 
cual influenciará su viabilidad (capítulo 2). 
Por ejemplo, la población de la pava caucana 
(Penelope perspicax) que se encuentra confi-
nada a la Reserva del Bosque de Yotoco (559 
ha) en la cordillera Occidental, se estima en 
unos 66 individuos (Roncancio et al., 2008); 
la población efectiva es probablemente me-
nor, por lo que es vulnerable a pesar de estar 
en un área protegida.

El confinamiento de una población a un 
parche de hábitat la hace también vulnera-
ble a cambios en la base de recursos y en las 
interacciones con otras especies. Por ejem-
plo, los monos aulladores rojos (Alouatta 
seniculus) pueden persistir en fragmentos 
pequeños, gracias a sus hábitos sedentarios 
y su dieta frugívora-folívora, lo cual les per-
mite alcanzar altas densidades poblaciona-
les. Sin embargo, su persistencia en un frag-
mento determinado depende de que éste 

contenga algunos recursos críticos como 
árboles de los géneros Ficus y Cecropia 
(Gómez-Posada, 2006). En cuanto a interac-
ciones interespecíficas, Terborgh y colabo-
radores (1997) encontraron que en las islas 
formadas al inundarse la represa de Guri en 
Venezuela, la depredación de nidos de aves 
es de 100% en las islas que tienen monos 
capuchinos, mientras que en los bosques 
extensos y continuos es de 30%. La limita-
ción espacial de las poblaciones de aves a 
los fragmentos pequeños no les permite es-
capar de la depredación, por lo que se puede 
predecir su extinción, a menos que primero 
se extingan los monos o que las poblaciones 
de aves sean mantenidas por inmigración; 
en este caso las islas serían sumideros po-
blacionales (capítulo 2).

Efectos de aislamiento
Si una especie se encuentra restringida a 

unos parches de hábitat dispersos en una ma-
triz adversa, la persistencia de las poblacio-
nes en los fragmentos depende de su grado 
de aislamiento. Este aislamiento depende en 
primera instancia de la distancia entre par-
ches de hábitat. Por ejemplo, en el lago Gatún 
en Panamá, la presencia de la rata espinosa 
(Proechimys semispinosus) se relaciona po-
sitivamente con el área de la isla y negativa-
mente con la distancia a otras islas (Adler & 
Seamon, 1991).

Sin embargo, el aislamiento de las pobla-
ciones no depende solamente de la distancia 
absoluta entre parches de hábitat, sino tam-
bién de la capacidad de la especie para cruzar 
la matriz. Así, si una matriz es muy hostil para 
cierto organismo, las poblaciones están aisla-
das aunque los parches estén relativamente 
cercanos, mientras que una matriz más hos-
pitalaria puede permitir el flujo de individuos 
entre parches relativamente lejanos. Esta dis-
tancia depende también de la capacidad de 
dispersión de la especie (capítulo 8 y recua-
dro 6.1). Algunas especies pueden dispersar-
se distancias enormes en relación con su ta-
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maño corporal. Por ejemplo, en Bélgica se ha 
documentado que la pequeña ave Sitta euro-
paea puede recolonizar fragmentos de bosque 
separados hasta 9 km por áreas de cultivos 
(Matthysen et al., 1995). Sin embargo, muchas 
especies del interior de los bosques tropicales 
probablemente no pueden cruzar áreas abier-
tas entre fragmentos de bosque y la única 
posibilidad de contrarrestar el aislamiento es 
por medio de corredores que conecten estos 
fragmentos. 

Efectos de borde
En ecosistemas fragmentados, los par-

ches de hábitat a menudo presentan bordes 
abruptos con la matriz circundante. Estos 
límites abruptos generan cambios en las 
condiciones físicas y bióticas en sus inme-
diaciones, conocidos como efectos de borde 
(Murcia, 1995). Aunque ambos ecosistemas 
pueden ser afectados por el contacto con el 
otro, del punto de vista de la conservación 
generalmente lo que interesa es el efecto de 
la matriz sobre el ecosistema nativo. El im-
pacto de un efecto de borde se mide por (1) 
su intensidad o magnitud del cambio causa-
do en alguna variable, y (2) su penetración o 
distancia a la que se detecta el efecto hacia 
el interior del fragmento de hábitat. El im-
pacto del efecto de borde depende del tama-
ño y forma del fragmento, ya que la relación 
entre el área del fragmento y su perímetro 
determina qué proporción del fragmento es 
afectada y qué proporción puede conside-
rarse “hábitat de interior”.

Los efectos de borde pueden clasificarse 
en tres categorías (Murcia, 1995): (1) cambios 
en las condiciones físicas como luz y tempe-
ratura causadas por la proximidad a la matriz, 
la cual generalmente es un ecosistema muy 
simplificado y sin sombrío; (2) efectos bióticos 
directos, que consisten en cambios en la dis-
tribución y abundancia de organismos en res-
puesta a las condiciones abióticas del borde; 
y (3) efectos bióticos indirectos, como son los 
cambios en las interacciones entre especies 

como depredación y parasitismo y que resul-
tan de los cambios en las abundancias de las 
especies por efectos directos. 

Los efectos de borde han sido docu-
mentados en una variedad de ecosistemas 
y tipos de organismos (ver revisiones en 
Kattan, 2002 y Murcia, 1995). Por ejemplo, 
en varios tipos de ecosistema en zonas tem-
pladas y tropicales se ha documentado que 
los nidos de aves que se encuentran cerca-
nos al borde son más susceptibles a la de-
predación y el parasitismo de cría, lo cual 
tiene consecuencias para la dinámica po-
blacional de las especies restringidas a los 
fragmentos. Sin embargo, estos efectos no 
son universales (Arango & Kattan, 1997) y su 
importancia depende del contexto particular 
de cada área. 

Conclusiones
Tener en cuenta la configuración del pai-

saje y el estado de fragmentación de los há-
bitats es importante en el diseño de reservas, 
porque por grande que sea un área protegida 
siempre va a estar limitada por su tamaño y 
la interacción con la matriz que la rodea. Por 
ejemplo, en varios parques en Norteamérica 
y Tanzania, a pesar de ser bastante exten-
sos, se han extinguido las poblaciones de 
grandes mamíferos (Newmark, 1995, 1996). 
Además los organismos que requieren gran-
des áreas no se van a quedar limitados al 
interior del parque, lo cual genera conflictos 
en la zona de interfase con la matriz y puede 
causar la extinción local de estas especies 
(Woodroffe & Ginsberg, 1998).

La fragmentación del hábitat altera los 
patrones de distribución y abundancia de 
los organismos, a través del efecto sobre su 
hábitat, sus recursos o las interacciones con 
otros organismos. Esto básicamente signi-
fica que para predecir y manejar los efectos 
de la fragmentación, es necesario conocer 
los requerimientos de hábitat y de recur-
sos y las interacciones interespecíficas de 
los organismos que se quiere conservar; en 
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otras palabras, su historia natural. A pesar 
de los efectos negativos, los remanentes de 
hábitat natural en paisajes transformados 
tienen enorme valor como refugios de biodi-
versidad y son parte importante como com-
ponentes complementarias de los sistemas 
de áreas protegidas (recuadro 6.1). Aunque 
las circunstancias particulares varían am-
pliamente, pueden aplicarse unos principios 
generales para identificar los organismos 
más susceptibles y contrarrestar los efectos 
negativos de la fragmentación, por ejemplo 

a través del establecimiento de corredores o 
del manejo de la matriz para mejorar la co-
nectividad y proveer hábitat adicional para las 
especies en el paisaje. También pueden apli-
carse medidas específicas de manejo como 
el mantenimiento de ciertos recursos (por 
ejemplo, árboles importantes para la produc-
ción de frutos para la fauna como los Ficus). 
Finalmente, el monitoreo es una herramienta 
esencial en estos casos para detectar tenden-
cias en las especies y los procesos ecológicos 
que se hayan identificado como vulnerables.
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Plancha 6

© Carolina Murcia

Fragmento de bosque andino aislado en una matriz de potreros en la cordillera Central de Co-
lombia.
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Capítulo

Introducción
Las plantas y los animales están adap-

tados para vivir en condiciones ambientales 
particulares, lo cual permite a los individuos 
crecer y reproducirse. El grado de toleran-
cia a las variaciones en estas condiciones 
ambientales determina el área de distribu-
ción que posee naturalmente una especie 
(Duncan et al., 2003). En condiciones na-
turales muchas especies están restringidas 
en cuanto a su capacidad de dispersión por 
barreras geográficas, ambientales y climáti-
cas. Las barreras geográficas incluyen ríos, 
cordilleras o filos de montañas; las barre-
ras ambientales consisten en diferencias en 
ecosistemas (por ejemplo una zona semiá-
rida junto a una zona de bosques), mientras 
que las barreras climáticas son determina-
das por las tolerancias fisiológicas de los or-
ganismos a cambios ambientales.

Las especies transportadas a nuevas 
localidades, fuera de su área original de 
distribución, pueden adaptarse y estable-
cerse (plancha 7), o no adaptarse y morir 
sin producir descendencia. Muchas de las 
introducciones a nuevas áreas son infruc-
tuosas ya que no todas las especies poseen 
las características biológicas para adaptarse 

a un nuevo hábitat. Cuando las barreras se 
alteran o las especies son llevadas a nuevas 
áreas donde no existen limitantes ambien-
tales o climáticos, estas especies pueden 
llegar y establecerse en regiones donde no 
existen los controles naturales a su repro-
ducción y dispersión. De esta manera se 
pueden establecer de manera permanente 
en nuevas áreas y comenzar un proceso de 
expansión y reproducción sin control, con-
virtiéndose en especies invasoras. Algunas 
de estas especies han sido transportadas in-
voluntariamente desde hace ya varios miles 
de años, como es el caso del ratón común 
(Mus musculus) y la rata (Rattus norvegicus), 
cuya distribución actual está muy ligada a 
la historia de la navegación. Otras especies, 
que han sido introducidas de manera volun-
taria y han logrado establecerse con éxito y 
tener explosiones poblacionales, incluyen a 
la paloma doméstica (Columba livia) en todo 
el planeta; el gorrión común europeo (Pas-
ser domesticus) y el estornino pinto (Stur-
nus vulgaris) en Norteamérica (Duncan et 
al., 2003), y el conejo europeo (Oryctolagus 
cuniculus) en Australia (Wonham, 2006).

Muchas de las especies utilizadas por el 
hombre para consumo, o como fuente de fi-

Por Carlos Valderrama
7Especies introducidas 

y especies invasoras
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bras o de medicinas, han sido transportadas 
desde diferentes zonas del planeta y entran 
en la categoría de especies introducidas. 
Dado que la mayoría necesita de un mante-
nimiento y constante cuidado para que pue-
dan subsistir, no se constituyen en especies 
invasoras al no tener una capacidad de re-
producción descontrolada. 

Mecanismos de dispersión
La capacidad de dispersión de las espe-

cies ha sido alterada de manera dramática 
por las actividades humanas. La construc-
ción de carreteras, caminos y canales de 
riego y transporte, la deforestación y trans-
formación de los ecosistemas, el transporte 
aéreo y marítimo son algunos ejemplos de 
estos cambios que han permitido romper 
las barreras naturales de dispersión. Este 
proceso ha ido en aumento con el mejora-
miento de las capacidades tecnológicas y de 
transporte de los humanos, que de manera 
deliberada o accidental, permiten llevar es-
tas especies a nuevos destinos (Kolar & Lod-
ge, 2000).

Introducciones voluntarias
Algunas de las introducciones de espe-

cies que han tenido mayor éxito adaptativo 
incluyen varias especies de aves y mamífe-
ros que los colonizadores europeos llevaron 
a sus colonias con fines de cacería, para 
agricultura y acuacultura, para ornamento 
o explotación comercial, o en muchos otros 
casos por un sentimiento de arraigo a sus 
lugares de origen. Estas introducciones ocu-
rrieron principalmente en el siglo XIX. Un 
ejemplo bien documentado es el del cone-
jo europeo que fue introducido a Australia 
como pieza de cacería deportiva. Algunas 
especies de aves como el estornino pinto y 
el gorrión común europeo fueron introduci-
das con motivos puramente ornamentales 
y actualmente se cuentan entre las espe-
cies más abundantes en las áreas urbanas 

de toda Norteamérica. Todas estas especies 
llegaron por medio del transporte marítimo.

Introducciones accidentales
Los medios de transporte se han consti-

tuido en fuente de nuevas especies en las lo-
calidades de destino sin importar el medio. 
De esta manera, especies como la serpien-
te marrón (Boiga irregularis) se han movi-
lizado en barcos y aviones (Fritts & Rodda 
1998), el mosquito tigre (Aedes albopictus) 
se ha desplazado en aviones y el mejillón 
cebra (Dreissena polymorpha) en tanques de 
balasto de los buques (Vitousek et al., 1996). 
Muchas otras especies que han pasado in-
advertidas han utilizado estos mismos me-
canismos de dispersión. 

Consecuencias de las 
especies invasoras

Las especies invasoras se han tornado 
en una importante causa de extinción de 
especies nativas. Estas especies invasoras 
pueden crecer en número de manera des-
controlada y competir con las especies nati-
vas del área hasta desplazarlas o extinguir-
las localmente (Goulson, 2003; Holway et 
al., 2002; Rahel, 2002). La competencia por 
recursos, principalmente alimentos para los 
animales o suelos propicios en el caso de las 
plantas, puede llegar a amenazar la subsis-
tencia de las especies nativas y llevarlas a la 
extinción. 

En el mundo existen varios ejemplos de 
los efectos devastadores de la introducción 
deliberada de especies que se han tornado 
en invasoras y cuyas tasas de reproducción 
y crecimiento poblacional no han podido ser 
controladas. Entre los casos de fauna más 
conocidos están los conejos europeos en 
Australia. Esta especie, que fue introducida 
en 1859 y ha llegado a tener densidades de 
hasta 1500 individuos/km2, ha desplazado a 
los marsupiales locales y compite con la ga-
nadería ovina y vacuna. El coypu (Myocastor 
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coypus), o nutria como se le conoce en Nor-
teamérica, es un roedor nativo de Suraméri-
ca, que fue introducido a Norteamérica y las 
Islas Británicas para la industria peletera. En 
las Islas Británicas la introducción ocurrió 
en 1929; para 1960 las nutrias escapadas 
llegaron a tener una población estimada de 
cerca de 200.000 individuos. En Louisiana 
han poblado los humedales del sureste de 
los Estados Unidos y siguen extendiendo su 
distribución hacia el norte. El coypu ha te-
nido un impacto negativo en la vegetación 
de las marismas al consumir las raíces de 
las plantas y promover de esta manera la 
erosión y degradación de estos humedales 
(Keddy, 2000). Un caso similar ocurrió en 
Chile y Argentina con la introducción del 
castor (Castor canadensis) en tierras de la 
Patagonia. Por su característica de ser una 
especie modeladora del paisaje (Whitham, 
2001), el castor ha generado radicales cam-
bios en los ecosistemas por la alta tasa de 
tala de árboles para construir diques. Estos 
diques a su vez han cambiado profunda-
mente las comunidades de invertebrados y 
plantas acuáticas al alterar completamente 
el flujo de agua y creación de pozos (Ander-
son, 2006; Lizarralde & Venegas, 2001).

En los ecosistemas dulceacuícolas la in-
troducción del buchón (Eichornia crassipes) 
en los humedales a lo largo no sólo del con-
tinente americano sino de todo el mundo, 
ha tenido un profundo impacto que ha sido 
muy bien documentado. El buchón es con-
siderado como una de las peores especies 
invasoras en el mundo por su capacidad 
de dispersión, propagación y efectos en to-
dos los niveles tróficos en los ecosistemas. 
Las plantas son capaces de producir hasta 
12.000 semillas que tienen una viabilidad 
de hasta veinte años (Barrett, 1980). Sus 
coberturas producen un decrecimiento en 
la concentración de oxígeno disuelto en el 
agua que llega a niveles cercanos a la anoxia 
(Toft, 2002). Existen otras plantas acuáticas 
que han sido introducidas aunque con un 

impacto menor, pero no menos significativo, 
que incluyen a los helechos acuáticos Azolla 
sp. y Salvinia spp.

Las especies invasoras 
y la salud pública

Las especies invasoras pueden actuar 
como vectores de enfermedades. Un caso 
bien conocido es el del mosquito tigre (Ae-
des albopictus) que fue introducido desde el 
sudeste de Asia a Norteamérica en carga-
mentos de llantas usadas importadas para 
su reencauche. Esta especie se encuentra 
distribuida por gran parte del continente 
americano, principalmente en áreas urba-
nas. Este mosquito es un conocido vector de 
enfermedades que tienen un gran impacto 
en la salud humana como el dengue, den-
gue hemorrágico, fiebre amarilla, y las en-
cefalitis como la equina y la producida por 
el virus del oeste del Nilo (Vitousek et al., 
1996). Este mosquito fue detectado por pri-
mera vez en Colombia en el puerto de Bue-
naventura en el 2000 y está comenzando a 
distribuirse por el occidente del país (Clara 
Ocampo, com. pers.) y es una especie mu-
cho más eficaz como vector de estas enfer-
medades que el Aedes aegiptii. Éste es así 
mismo una especie invasora de más vieja 
data, aparentemente de la época de la Colo-
nia y que probablemente vino en los buques 
con los esclavos del África. Este mosquito es 
también vector del dengue y la fiebre ama-
rilla y ya había sido erradicado en Colombia 
en la década de 1960 mediante la fumiga-
ción con DDT, pero reingresó en la de 1970 
y actualmente es una especie ampliamente 
distribuida en zonas urbanas del país (Clara 
Ocampo, com. pers.). 

Consecuencias ecológicas
Las especies invasoras pueden alterar 

los procesos ecológicos y la estructura de 
las comunidades. La introducción de es-
pecies fijadoras de nitrógeno en las zonas 
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volcánicas de Hawaii ha creado un cambio 
en la composición de especies de estos há-
bitats. Algunas especies que antes estaban 
limitadas por la falta de nitrógeno pueden 
ahora crecer y desarrollarse de manera más 
eficiente que las especies nativas, las cuales 
están siendo desplazadas de su área de dis-
tribución original. Otra de las consecuencias 
de la introducción de especies invasoras es 
la reducción de la diversidad biológica. Un 
caso bien documentado es el de las prade-
ras norteamericanas, donde las especies 
introducidas han eliminado a las nativas y 
a su vez han afectado la diversidad local al 
reducir el número de especies presentes (Vi-
tousek et al., 1996).

El régimen de fuego es un modelador de 
muchos ecosistemas terrestres y algunas es-
pecies de pastos están adaptadas a vivir bajo 
este régimen. Estos pastos pueden invadir 
ecosistemas boscosos y cambiar el régimen 
de fuego de estos aumentando su frecuen-
cia. Muchas especies del interior del bosque 
no están adaptadas a estos cambios y termi-
nan siendo desplazadas por especies que sí 
lo toleran, cambiando así la composición de 
las especies de un ecosistema (D’Antonio, 
2000).

En las comunidades de invertebrados se 
han encontrado marcados efectos negativos 
de la introducción de especies. En muchos 
lugares la introducción de especies forá-
neas de abejas ha creado competencia por 
los recursos de polinización y néctar con las 
nativas. Además, las especies foráneas poli-
nizan preferentemente las especies exóticas 
de plantas, lo que contribuye a la dispersión 
de muchas malezas (Goulson, 2003). Las 
hormigas introducidas también han demos-
trado ser un problema significativo; reducen 
la diversidad de especies nativas, compiten 
por presas con otras hormigas y con aves, 
lagartijas y mamíferos y también compiten 
por otros recursos como sitio de anidación 
(Holway et al., 2002). Algunas de estas espe-
cies exóticas además afectan a otras como 

la hormiga de fuego (Solenopsis invicta) que 
ataca a personas y animales domésticos y la 
hormiga loca (Paratrechina fulva) que pro-
duce ceguera en aves de corral y el ganado 
(Chacón, 1997; Holway et al., 2002).

Costos asociados a 
las especies invasoras

La introducción de especies invasoras 
genera costos asociados a las pérdidas eco-
nómicas producto de su presencia o debido 
a los gastos que implican su control e in-
tentos de erradicación. Algunas especies, 
como el caracol dorado (Pomacea canalicu-
lata) originario de Suramérica, que fue in-
troducida como fuente alternativa de pro-
teínas en el sudeste asiático, ha producido 
un efecto muy negativo en los cultivos de 
arroz al consumir las plántulas y dispersarse 
rápidamente por los canales de irrigación. 
Además, esta especie de caracol mostró ser 
de sabor desagradable para el consumo hu-
mano (Vitousek et al., 1996). Otro caso que 
sirve de ejemplo del costo económico de 
la introducción de especies invasoras es el 
mejillón cebra. Éste fue introducido por me-
dio de los barcos mercantes y ahora ha in-
vadido gran parte de los sistemas acuáticos 
de la región de los Grandes Lagos en Esta-
dos Unidos. Las poblaciones de este meji-
llón crecen sobre sustrato sólido y cubren 
a los otros mejillones nativos, asfixiando 
sus colonias. Esta especie crece de manera 
descontrolada y tapona las tuberías, con su 
consecuente costo en la remoción mecáni-
ca, agregando de esta manera un impacto 
económico significativo además del impacto 
en los ecosistemas (Vitousek et al., 1996). 
El buchón de agua es otro ejemplo de los 
costos económicos asociados a la manipu-
lación y control del crecimiento desmesura-
do de las especies invasoras (Kolar & Lodge, 
2000). Esta especie originaria del Amazonas, 
al crecer descontroladamente impide la na-
vegación; otro efecto es la obstrucción de las 
tuberías y drenajes. Además provee hábitat 
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idóneo para que otras especies portadoras 
de enfermedades se reproduzcan, como es 
el caso de los mosquitos y ciertos caracoles 
acuáticos. 

Ecosistemas insulares y 
el efecto de las especies 

introducidas
La mayoría de las extinciones registradas 

desde 1600 han ocurrido en islas y archipiéla-
gos oceánicos (Wonham, 2006). Las poblacio-
nes de especies que habitan en islas, especial-
mente en las oceánicas, se caracterizan por 
tener una distribución restringida, en muchos 
casos endémicas a una o pocas islas. Además, 
sus poblaciones son pequeñas y muchas po-
seen adaptaciones especiales a vivir en estas 
islas. Estas adaptaciones incluyen limitacio-
nes en la capacidad de dispersión (pérdida de 
la capacidad de volar como en algunas aves), 
susceptibilidad muy alta a las enfermedades y 
baja respuesta defensiva contra los depreda-
dores que no tienen poblaciones naturales en 
dichas islas. La introducción de especies ha 

tenido consecuencias desastrosas en archi-
piélagos como Hawai, Juan Fernández y Nue-
va Zelanda y en islas como la de Guam. Algu-
nas veces las especies introducidas afectan de 
manera directa a las especies nativas, ya sea 
por depredación como es el caso de perros y 
serpientes, el consumo de sus huevos como 
es el caso del cerdo, o de manera indirecta por 
sobrepastoreo como ocurre con las cabras, 
vacas, conejos y cerdos, o por la destrucción 
del hábitat natural por deforestación como es 
el caso del hombre (Primack & Ros, 2002).

Un caso dramático es el de la isla de 
Guam donde la serpiente arbórea marrón 
(Boiga irregularis) ha causado la extinción 
de la mayoría de las especies de vertebra-
dos nativos incluyendo aves, murciélagos y 
reptiles (tabla 7.1). Algunas de estas espe-
cies eran endémicas. Además ha amenaza-
do al resto de las especies residentes. Esta 
serpiente fue introducida accidentalmente 
durante la II Guerra Mundial por las tropas 
norteamericanas que utilizaron la isla como 
base para el manejo de suministros para la 
flota del Pacífico. Actualmente la isla está 

Tabla 7.1

Grupo Subgrupo Especies 
sobrevivientes

Extintas por 
Boiga irregularis

Aves Pelágicas 0 de 4 3

Playeras 1 de 1 0

Humedales y 
pastizales 2 de 4 0

Bosque 3 de 13 ¿9?

Mamíferos Murciélagos 1 de 3 ¿?

Reptiles 6 de 10-12 3-5

Especies extintas de vertebrados en la isla de Guam y el papel 
de la serpiente arborícola marrón en estas extinciones

Adaptado de Fritts & Rodda, 1998.
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completamente invadida por la serpiente 
(Fritts & Rodda, 1998). Además de los efec-
tos en las especies endémicas, la serpiente 
ha mostrado ser la causante de grandes pér-
didas económicas por su efecto en la infra-
estructura eléctrica de la isla, pues produ-
ce cortocircuitos al subirse a las líneas de 
transmisión y causa frecuentes apagones.

Mecanismos de éxito para 
una especie invasora

No todas las especies transportadas a 
nuevos destinos se tornan en especies inva-
soras. Las especies invasoras pueden tener 
una o varias características comunes como 
ser generalistas en su dieta o en sus reque-
rimientos de hábitat, tener alta capacidad 
reproductiva y ser especies pioneras (Sakai 
et al., 2001). La reproducción vegetativa, 
además de la reproducción sexual, es otra 
de las características importantes en el caso 
de plantas y algunos invertebrados.

Las razones para que una especie se 
convierta en invasora y prospere en su nue-
vo destino no se conocen bien. Cuando una 
especie es introducida por primera vez a un 
nuevo lugar, usualmente sólo se establecen 
muy pocos individuos, lo que significa un 
riesgo estocástico para la nueva población 
(capítulo 2). Si sobrevive a este primer filtro, 
la población puede reproducirse de manera 
exitosa (Wonham, 2006). 

Control de especies invasoras 
y los controladores biológicos 

Para controlar el crecimiento desbocado 
de algunas de las especies invasoras, se han 
utilizado controles biológicos con la espe-
ranza de limitar su crecimiento, o reducir su 
reproducción. Estas especies controladoras 
por lo general son también especies intro-
ducidas y aunque en algunos casos han fun-
cionado bien, en otros, han tenido efectos 
desastrosos. Un ejemplo es el de los cactos 

del género Opuntia introducidos en Australia 
y que llegaron a cubrir densamente extensas 
áreas. Para controlarlos se introdujo una po-
lilla (Cactoblastis cactorum) originaria de la 
misma zona de distribución del cacto, cuya 
larva se alimentaba de los meristemos de 
la planta. Sin embargo, la misma polilla fue 
introducida, de manera aparentemente ac-
cidental, a la península de La Florida (E.U.), 
con resultados muy diferentes. La polilla co-
menzó a atacar diferentes especies de cac-
tos nativos de la península, particularmente 
la especie endémica Opuntia spinosissima, 
que actualmente se encuentra amenazada de 
extinción por este motivo. Algo similar está 
ocurriendo en varias islas del Caribe, donde 
la polilla fue introducida como control para 
cactos nativos e importados que comenza-
ron a abundar en áreas sobrepastoreadas. 
Los motivos fueron netamente económicos 
y no se tuvo en cuenta la diversidad de cac-
tos nativos propia de estas islas (Van Dries-
che & Van Driesche, 2003). 

Hay otros ejemplos de control biológi-
co que tampoco han dado los resultados 
esperados. Para controlar la increíble pro-
pagación del conejo europeo en Austra-
lia se introdujo una enfermedad originaria 
de Suramérica producida por el virus de la 
mixomatosis. La enfermedad logró reducir 
de manera considerable la población pero 
dejó vivos a los conejos resistentes a la mis-
ma, los cuales comenzaron a reproducirse 
sin control nuevamente. En otros casos los 
controladores biológicos no sólo no han 
sido efectivos para controlar las poblacio-
nes sino que ellos mismos se han convertido 
en especies invasoras que atacan a las nati-
vas. El éxito del control biológico depende 
de un estudio muy detallado de la especie o 
especies que se pretende controlar y de las 
que potencialmente puede atacar; porque 
si existe la posibilidad de que afecte a una 
especie nativa, no hay duda de que la ataca-
rá una vez este liberado el controlador (Van 
Driesche & Van Driesche, 2003).
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Introducción de especies exó-
ticas con fines comerciales, 

caso colombiano
Al país se han introducido especies exó-

ticas para la reforestación de áreas des-
protegidas y para la explotación forestal 
comercial de la madera y la pulpa. Según 
datos mencionados por Linares (1997) hay 
aproximadamente 100.000 ha sembradas 
con especies forestales, la mayoría exóticas, 
siendo las principales Cupressus lusitanica, 
Pinus patula, Pinus oocarpa, Eucalyptus glo-
bulus, Eucalyptus grandis y Pochote quinata, 
esta última una especie nativa. 

El impacto sobre la biodiversidad por parte 
de las especies utilizadas en la reforestación y 
la producción comercial de madera no se ha 
evaluado. Algunas de estas especies exóticas 
han comenzado a distribuirse en áreas fuera 
de las zonas de cultivo o reforestación don-
de fueron plantadas originalmente, constitu-
yéndose en especies invasoras. Estas especies 
pueden afectar la dinámica natural de los bos-
ques al cambiar las condiciones microclimáti-
cas del suelo y el flujo de nutrientes. 

Hay que tener en cuenta además que la 
translocación de especies nativas también 
puede constituirse en un problema de in-
troducción de especies invasoras, ya que al 
llevar dentro del país a una especie nativa se 
están rompiendo las barreras naturales que 
regulan la distribución de éstas. 

Otro caso de la introducción de especies 
con fines comerciales lo constituyen los pe-
ces. La piscicultura comercial ha promovido 
la explotación de especies exóticas que se 
han convertido en competidores y portado-
res de parásitos para las especies nativas y 
además han provocado la erosión genética y 
la hibridación de las poblaciones naturales. 

En Colombia se calcula que se han intro-
ducido 7 especies de peces en las aguas conti-
nentales y otras 21 han sido trasplantadas (Gu-
tiérrez & Alvarado, 1997). Para la manipulación 
de estas especies no se han hecho los debidos 
estudios de su impacto ambiental y más bien 

se han enfocado en la factibilidad económica. 
Algunas de las especies de mayor distribución 
en el país son el tucunaré (Cichla ocellaris), las 
tilapias, las carpas y los salmónidos como la 
trucha arcoiris (Oncorhynchus mykiss). La in-
troducción intencional de truchas en ríos y la-
gunas andinas ha generado grandes cambios 
en las comunidades locales. Las truchas han 
traído enfermedades que han sido devastado-
ras para las especies nativas; además se han 
constituido en competidores y depredadores 
muy efectivos, llegando a poner en peligro de 
extinción a especies nativas de Cyprinodónti-
dos y Silúridos (Flecker & Carrera, 2001). Una 
nueva faceta de estas introducciones son las 
fincas de pesca que se han establecido en el 
valle del Cauca y en otras regiones del país. 
Estas fincas han introducido especies como el 
pirarucú y las cachamas, de origen amazónico 
o del Orinoco. Sobre estas especies no hay un 
control y es imperativa una debida evaluación 
para evitar que especies como estas ingresen 
a los ecosistemas naturales.

Otro caso de introducción con fines co-
merciales fue la rana toro (Rana catesbeiana). 
Esta rana, nativa de Estados Unidos, fue intro-
ducida en 1986 con el propósito de establecer 
zoocriaderos para la explotación de las ancas 
de rana. Inicialmente se introdujo en el mu-
nicipio de Palestina, Caldas, y posteriormente 
fue llevada a otras partes del país. Los zoo-
criaderos fueron establecidos por el SENA de 
Buga y Tuluá, Valle, y el Inderena de San Mar-
cos, Sucre. En 1993 aparecieron los primeros 
animales asilvestrados en Chinauta, Cundina-
marca, y se estableció un programa de monito-
reo en las zonas donde se habían establecido 
los criaderos y sus alrededores. Los primeros 
registros para el valle del Cauca se presenta-
ron en 1994 en el municipio de Yotoco. En la 
actualidad se ha comprobado que la rana toro 
tiene la capacidad de dispersarse en todos los 
cuerpos de agua producidos por las crecientes 
del río, a lo largo del alto río Cauca. Otro de los 
focos de dispersión de la rana toro en el alto 
Chinauta en Cundinamarca ha mostrado la 
capacidad de dispersión de este anfibio. Allí se 
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han encontrado registros desde los 400 has-
ta los 1700 msnm y está expandiéndose a los 
municipios aledaños. La rana prefiere los há-
bitats abiertos, con vegetación riparia y cerca 
de los cuerpos de agua. Este hábitat le ofrece 
a la rana un ambiente húmedo, cálido y con 
muchos lugares para ocultarse de los depre-
dadores (Castro, 1997). 

La rana toro posee varias características 
que la hacen una especie invasora exitosa. 
Sus renacuajos alteran las características 
ambientales de los hábitats donde se en-
cuentran al alterar las poblaciones de algas y 
macroinvertebrados acuáticos, lo que dismi-
nuye la supervivencia de los renacuajos de 
otras especies. Los adultos son de gran ta-
maño y son depredadores de otros anfibios, 
además de vertebrados acuáticos, mamífe-
ros, aves, reptiles e invertebrados. La rana 
toro tiene una alta capacidad reproductiva 
y su tiempo de maduración se acorta en los 
trópicos; posee gran tolerancia a diversos 
hábitats de zonas templadas y tropicales. 
Además, es portadora sana del virus FEV que 
afecta a otras especies de anuros, así como 
del hongo Batrachochytrium dendrobatidis 
considerado responsable de la declinación 
de anfibios en todo el mundo. En la actuali-
dad no existe una evaluación exhaustiva del 
impacto de la introducción de la rana toro 
en Colombia, pero hay estudios detallados 
de su efecto en zonas donde fue introducida 
en Norteamérica. Está involucrada en la des-
aparición de otras especies del género Rana 
en Norteamérica en las regiones donde no era 
nativa y fue introducida (Groom, 2006). 

El pez graso y el zambullidor 
andino: ¿ejemplos de extin-
ciones provocadas por espe-
cies invasoras en Colombia?

En Colombia la introducción y translo-
cación de especies ha sido practicada desde 
tiempos coloniales. En muy pocos casos se 
ha podido hacer un seguimiento de su his-

toria y la evaluación de sus efectos es inci-
piente por decir lo menos. Sólo en la última 
década se ha comenzado a hacer un balance 
de estas introducciones y su efecto sobre 
especies nativas. Hay dos casos de extincio-
nes de especies endémicas que se pueden 
relacionar de manera significativa, aunque 
no definitiva, a la introducción de una o más 
especies a sus hábitats. Estas especies son el 
pez graso (Rhyzosomichthys totae) y el zam-
bullidor andino (Podiceps andinus). Estas 
dos especies eran endémicas del altiplano 
de la cordillera Oriental en Cundinamarca 
y Boyacá, dos departamentos ubicados en 
una de las zonas más densamente pobladas 
y trasformadas del país desde tiempos pre-
hispánicos. 

El pez graso es una especie endémica del 
lago de Tota y la última vez que se registró 
fue en 1958. Se presume extinta debido a la 
ausencia de nuevos registros a pesar de las 
campañas de búsqueda que se han llevado 
a cabo. Las causas a las que se atribuye su 
desaparición incluyen la competencia y de-
predación por parte de otras especies de pe-
ces introducidas al lago. A esta laguna se in-
trodujeron dos especies nativas del altiplano 
cundiboyacense que no existían allí origi-
nalmente como son la guapucha (Grundulus 
bogotensis) y el capitán de la Sabana (Ere-
mophylus mutisii), que junto con otras es-
pecies foráneas –el goldfish (Carassius aura-
tus) y la trucha arcoiris (O. mykiss)– pueden 
haber ejercido presión sobre la población de 
pez graso. Entre las especies introducidas, 
la que pudo tener un papel más significativo 
como causante de la extinción es el capitán, 
ya que es una especie muy relacionada filo-
genéticamente, con adaptaciones bentóni-
cas y morfológicas similares y por lo tanto 
un potencial competidor de importancia del 
pez graso (Mojica et al., 2002).

El zambullidor andino es un ave acuática 
que habitaba lagunas y pantanos a elevacio-
nes entre los 2500 y los 3015 m. En estos 
humedales la vegetación sumergida estaba 
compuesta principalmente por Potamogeton 
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illinoiensis que se cree era un recurso clave 
para el zambullidor ya que era la fuente de 
alimentación de sus presas. Esta especie ha 
sido reemplazada en todos estos humedales 
por Elodea canadensis una especie introdu-
cida por acuariófilos que forma densas ma-
rañas que impedía que el zambullidor se ali-
mentase. Otros factores que pudieron influir 
fueron la introducción de la trucha arcoiris 
(posible competidor por presas o depreda-
dor de los polluelos), el deterioro de la ca-
lidad de los humedales por drenaje, secado 
y erosión de las laderas y la contaminación 
(Renjifo et al., 2002).

Estos casos son sólo dos de muchos 
ejemplos que se pueden repetir a lo largo y 
ancho del país y que quizás no estemos con-
siderando por falta de información. El estu-
dio de las especies invasoras requiere que 
se puedan entender las diferentes etapas del 
proceso de introducción y por qué una espe-
cie, una vez introducida, se puede convertir 
en invasora al aumentar sus poblaciones de 
manera descontrolada. Éste es tema impor-
tante de estudio en la actualidad, pero existe 
también la necesidad de entender los efec-
tos sobre otras especies y en los ecosiste-

mas. Esta es la faceta de mayor urgencia a 
desarrollar para poder mitigar el impacto de 
las especies invasoras.

¿Son todas las consecuencias 
de las especies introducidas 
necesariamente negativas?

En evaluaciones del funcionamiento de 
ecosistemas de cultivos de especies foresta-
les hay evidencias de que no se presentan 
cambios significativos en flujos de agua, 
acumulación de carbono y nutrientes, entre 
otros (Lugo, 2006). La utilización de especies 
introducidas en proyectos de rehabilitación 
de áreas altamente degradadas es una estra-
tegia en la que las especies introducidas han 
probado ser muy útiles (capítulo 10). Dichas 
especies tienen la capacidad de estabilizar 
el terreno, contribuir al desarrollo de la capa 
vegetal erosionada y proveer condiciones 
más apropiadas para permitir que las espe-
cies nativas vuelvan a colonizar estas áreas. 
Proyectos como el liderado por la CAR y la 
GTZ para la restauración de la cuenca del río 
Checua en Cundinamarca son ejemplos de 
este uso de las especies introducidas.

Un caso de estudio: la hormiga loca en Colombia

La hormiga loca (Paratrechina fulva) es conocida por su asociación negativa con las hormi-
gas del género Atta, las cuales son reconocidas como plagas importantes de cultivos en Su-
ramérica; en Colombia se quiso aprovechar esta característica para utilizarla como un con-
trolador. Los primeros registros del efecto de la hormiga loca proceden de Puerto Boyacá, 
Meta, en 1971 donde fue reportada por afectar al ganado y proteger a los insectos plagas 
de los pastizales. En 1977 fue detectada en cultivos de café en Fusagasugá, Cundinamarca. 
Luego se encontró en Bogotá, Boyacá y Santander. En el valle del Cauca fue detectada en 
1986 cerca de Puerto Tejada y para 1992 ya había registros en varias localidades más. La 
especie ha logrado dispersarse con éxito en las regiones centro y occidente del país apro-
vechando la movilización de material vegetal. La importancia de esta hormiga en cuanto a 
su impacto ecológico y económico radica en su capacidad para invadir campos de cultivo, 

Recuadro 7.1

Sigue
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Adaptado de Chacón, 1997.

que es facilitada por sus asociaciones con especies de homópteros. La hormiga cultiva a los 
homópteros y los protege de sus depredadores. Estos homópteros a su vez son plagas de los 
cultivos. La introducción de la hormiga loca además afecta las labores agrícolas por su agresi-
vidad con los trabajadores. El impacto de la introducción de la hormiga loca se refl eja además 
en la eliminación de hormigas nativas y de otros invertebrados terrestres. Su presencia ha sig-
nifi cado la eliminación de entre 68% y 98% de la fauna nativa de hormigas. Esta especie de 
hormiga ataca a las aves y otros animales domésticos, afectando sus ojos y sistema respiratorio 
y a veces produciendo ceguera permanente o la muerte por asfi xia. Su efecto devastador es 
comparable al de otras especies de hormigas que han sido introducidas en varias partes del 
mundo como Pheidole megacephala en Hawai, Iridomyrmex humilis en California y Solenopsis 
invicta en el suroeste de Estados Unidos, esta última la famosa hormiga de fuego.

Continúa

Plancha 7

© Luis Germán NARANJO / WWF Colombia

Gracias a su atractiva fl or, el “ojo de poeta” (Thunbergia alata), de origen africano, ha sido plantada 
en jardínes de la zona andina y se ha diseminado ampliamente, formando una cortina densa que 
invade los bordes y el dosel de los fragmentos de bosque nativo, impidiendo el paso de luz.
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Capítulo

L
a influencia humana sobre los eco-
sistemas terrestres es extensa y pro-
funda. Se ha calculado que 95% de 

los ecosistemas terrestres son manejados 
directamente por el ser humano (Paoletti et 
al., 1992) y entre 60% y 77% actualmente 
ya está transformado en campos agrícolas 
extensos o en mosaicos de pasturas, agri-
cultura y fragmentos de bosque (McNeely & 
Scheer, 2003). Cuando los bosques o prade-
ras se transforman en campos agrícolas, la 
mayoría de las plantas nativas se pierde. Por 
ejemplo, en Norteamérica se han extinguido 
217 especies de plantas y 71 especies y sub-
especies de vertebrados desde la llegada de 
los europeos (Lacher et al., 1999). Es posible 
que la pérdida de biodiversidad debida a la 
acción humana esté causando una signifi-
cativa extinción en masa en la historia del 
planeta (Pimm, 1998; Saunders et al., 1991; 
Terborgh, 1992). 

El empobrecimiento genético se está 
extendiendo además a las plantas domes-
ticadas para cultivos. Según la Fundación 
Internacional para el Avance Rural, el banco 
de semillas en Estados Unidos perdió 98% 
de las variedades de espárragos, 95% de 
las variedades de tomate y 93% de lechuga 

(Kimbrell, 2002). Por otro lado, se estima 
que sólo 15 especies de plantas y 8 de ani-
males conforman 90% de la dieta humana 
actual (Wilson, 1988), cifras que contrastan 
con la agricultura diversificada que desarro-
llaron los incas en los Andes americanos, a 
partir de una variedad de flora que llegaba 
a las 50.000 especies (Paoletti, 1995). Esto 
no sólo es el caso de una civilización, sino 
posiblemente una situación muy generaliza-
da, pues se estima que las comunidades hu-
manas han usado 3.000 especies de plantas 
como alimento (McNeely & Scheer, 2003). 

Uno de los factores que están causando 
la disminución de la biodiversidad global es 
el manejo que se le da a los agroecosiste-
mas, que se hace con mentalidad industrial 
e implica la simplificación extrema de estos 
sistemas biológicos, además de la incorpo-
ración de alta cantidad de insumos químicos 
y energéticos al ambiente. Así, en Europa se 
observó una reducción significativamente 
mayor de las aves de agroecosistemas en 
países con agricultura más intensa que en 
países con agricultura de más baja inten-
sidad (Donald & Heath, 2000). Una matriz 
agrícola homogénea e industrializada cons-
tituye un hábitat adverso para los organis-

Por Inge Armbrecht
8El papel de la matriz rural 

como conector entre reservas
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mos silvestres, pero además es muy suscep-
tible a la acción de los fuegos y a los efectos 
deletéreos de especies invasoras (Suárez et 
al., 1998) (capítulo 7).

La estrategia más importante para pre-
servar la biodiversidad, implementada por 
las agencias de conservación y gobiernos, 
apunta hacia la protección de reservas y par-
ques (Perfecto, 2003) y se calcula que 10% 
del área terrestre está protegida oficialmente 
(McNeely & Scheer, 2003). Sin embargo, ge-
neralmente estas acciones de protección no 
han tenido en cuenta las áreas de produc-
ción agrícola –entendidas como matriz an-
tropogénica– y los factores externos ligados 
con la política económica para la conserva-
ción, lo cual es tema de creciente interés en 
la literatura conservacionista (Dietsch et al., 
2004; McNeely & Scheer, 2003; Paoletti et al., 
1992; Pimentel et al., 1992; Pretty, 2002; Van-
dermeer & Perfecto, 1997). Por largo tiempo 
se ha planteado una aparente contradicción 
entre la agricultura y la conservación bioló-
gica, pues la primera se visualiza como in-
evitable destructora de biodiversidad y la se-
gunda como irreal y soñadora (Banks, 2004). 
La verdad podría situarse en una combinación 
de estrategias para los dos ámbitos, es decir, 
en el desarrollo de prácticas productivas más 
amigables para la biodiversidad silvestre y la 
protección de zonas silvestres de cualquier 
manejo productivo humano. 

Los campos agrícolas y ganaderos son 
de crucial importancia como conectores en-
tre reservas (capítulos 3 y 6) porque: (1) los 
movimientos de individuos y las migracio-
nes poblacionales de fauna silvestre tienen 
necesariamente que darse a través de ellas, 
(2) los cultivos, los sistemas agroforestales y 
los potreros constituyen por sí mismos há-
bitat para muchos organismos silvestres, y 
(3) la matriz antropogénica se transforma a 
través del tiempo, con dinámicas diferentes 
a las de los hábitats naturales, y estas trans-
formaciones obedecen a las leyes sociales 
más que a leyes naturales (Perfecto, 2003). 
La voluntad humana, traducida en poblacio-

nes o culturas, interactúa inevitablemente 
tanto con las reservas como con los dife-
rentes componentes del paisaje incluyendo 
cuerpos de agua, bosques de galería y gua-
duales, entre otros. 

Los agroecosistemas como 
matriz paisajística

En general los paisajes tropicales, como 
por ejemplo los de la zona andina colom-
biana, se observan altamente fragmentados, 
con bosques naturales inmersos dentro de 
la amplia matriz agrícola y ganadera donde 
operan diferentes mecanismos de pérdida 
de biodiversidad (Kattan, 2002) (capítulo 
6). Esta matriz, dedicada a la producción de 
alimentos y otros productos, puede ser muy 
heterogénea en algunas regiones –zona ca-
fetera de Risaralda– o muy homogénea –alto 
valle del río Cauca– (obs. pers.).

Aunque las zonas de cultivos tradiciona-
les mixtos que incorporan especies fores-
tales pueden contener una alta diversidad 
biológica (Vandermeer & Perfecto, 1997), 
el movimiento de organismos silvestres de 
una reserva a otra a través de la matriz es un 
asunto de gran preocupación, pues puede 
verse impedido, lo que aísla las reservas. La 
teoría de metapoblaciones en su inspiración 
inicial (Levins, 1969) (capítulo 2) no incluía 
suposiciones acerca de calidad de la matriz, 
en este caso los agroecosistemas. Vander-
meer & Carvajal (2001) exploraron a través 
de modelos matemáticos, las consecuencias 
de cambiar la calidad de la matriz en térmi-
nos de su aptitud para permitir el movimien-
to de organismos. Estos autores concluyeron 
que no se puede suponer automáticamente 
que una mejora de la calidad de la matriz 
reducirá la probabilidad de extinción global 
de una población. Aunque una matriz de 
mayor calidad amortigua la extinción de po-
blaciones en los fragmentos (Renjifo, 2001), 
en algunas situaciones, como por ejemplo 
cuando los fragmentos de bosque están de-
masiado separados, se pueden generar di-
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námicas caóticas en las subpoblaciones y se 
podría provocar la extinción simultánea de 
todas las subpoblaciones con el aumento de 
la calidad (Vandermeer & Carvajal, 2001). 

Sin embargo esta situación (incremento 
de la sincronía de la metapoblación) podría 
cambiar si se considera que las poblaciones 
se dan en contexto de comunidades mayo-
res, y si se amplía el marco del modelo de 
metapoblaciones a metacomunidades. Bajo 
esta perspectiva Koelle y Vandermeer (2005) 
modelaron metacomunidades en una red 
alimenticia tritrófica para explorar el efecto 
de las interacciones dentro de los parches 
sobre la sincronía de las poblaciones entre 
los parches (y por tanto sus implicaciones en 
la persistencia). Según estos autores cuan-
do disminuyen las distancias efectivas entre 
parches por el mejoramiento de la matriz, 
se presenta un aumento ya sea de las tasas 
de migración o de las tasas de superviven-
cia para los individuos que se mueven entre 
parches. Estos autores encontraron que di-
chos cambios en la distancia efectiva no ne-
cesariamente resultan en la sincronización 
de las poblaciones (y por tanto la posibilidad 
de extinción) debido a la complejidad de las 
interacciones directas e indirectas.

En general, los estudios empíricos en zo-
nas tropicales proponen que algunas prácticas 
amigables como la agroforestería ayudan a la 
conservación (Schroth et al., 2004) (capítulo 9), 
porque reducen la presión de deforestación de 
los bosques remanentes, proveen hábitat para 
especies silvestres y facilitan los movimientos 
de organismos entre parches de hábitats natu-
rales. Por ejemplo, Renjifo (2001) encontró que 
una matriz de plantaciones forestales exóticas 
(coníferas) en paisajes subandinos colombia-
nos aumentó la conectividad para aves entre 
remanentes de bosques naturales con respec-
to a una matriz de pasto. En este estudio, 66% 
de las especies de aves mostraron diferencias 
significativas en la variación de su abundancia 
cuando se compararon fragmentos de bosque 
embebidos en matrices forestales con respec-

to a los fragmentos embebidos en matrices de 
pastizales. De lo anterior se desprende que en 
los programas de conservación biológica es 
necesario incluir la naturaleza y manejo de la 
matriz como un factor prioritario. 

Biodiversidad planeada y asociada
Los agroecosistemas, a diferencia de los 

ecosistemas naturales, se caracterizan por-
que en ellos se realiza un control o manejo 
de la biodiversidad a escala del lote, y este 
manejo influye en la biodiversidad a escala 
regional y biogeográfica (Swift et al., 1996). 
Por esto se puede categorizar la biodiversi-
dad en dos tipos: planeada y asociada (plan-
cha 8). La biodiversidad planeada es aque-
lla que el agricultor decide voluntariamen-
te introducir, o estimular en su cultivo. La 
biodiversidad asociada es toda aquella que 
está presente independientemente (a veces 
en contra) de los planes del agricultor (pla-
gas, enfermedades, depredadores, microor-
ganismos del suelo, macrofauna del suelo, 
malezas o arvenses, entre otros). 

La diversidad planeada y la manera en 
que ésta se maneje determinan cuál y cuánta 
biodiversidad asociada existe en el agroeco-
sistema, cuáles son las partes no cosecha-
bles de la biodiversidad y las importantes 
funciones que éstas puedan llevar a cabo 
(por ejemplo, depredación, parasitismo, po-
linización, descomposición) (Vandermeer et 
al., 1998). De cualquier manera que se conci-
ba, a medida que aumenta la intensificación 
del manejo agrícola, la diversidad planeada 
es menor, es decir, el agricultor que usa este 
modelo desea eliminar toda biodiversidad 
que no sea la del monocultivo. Como re-
sultado de esta simplificación del sistema, 
se propone la hipótesis de que la biodiver-
sidad asociada es una función decreciente, 
mas no lineal, de la intensificación y esta 
disminución puede tomar diferentes formas 
dependiendo del taxón o de los sistemas de 
cultivo (figura 8.1).
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Los partidarios de la intensificación agrí-
cola sostienen que ésta ayuda a reducir la 
presión social sobre los bosques remanentes 
(Shriar, 2000). Sin embargo, algunos ecólo-
gos argumentan que la intensificación puede 
realmente provocar el resultado opuesto, es 
decir, mayor presión de tala sobre los bos-
ques (Vandermeer, 2003), porque parte de 
las ganancias obtenidas de un sistema muy 
productivo se destinan a adquirir más tec-
nología y explotar más tierra. De hecho, la 
mayor disminución global del área boscosa 
ha ocurrido en las últimas décadas y coinci-
de precisamente con la mayor industrializa-
ción de la agricultura de toda la historia hu-
mana. También se predice que la degradación 

de la tierra causada por la intensificación va a 
estimular todavía más la expansión de la fron-
tera agrícola (Fischer & Vasseur, 2000), ya que 
los agricultores pueden abandonar las tierras 
improductivas (erosionadas y degradadas) en 
busca de mejores sitios para cultivar, de modo 
que los fragmentos de bosque primario rema-
nentes serán cada vez más aislados, vulnera-
bles y pequeños (Siebert, 2002). Sin embargo, 
en situaciones particulares podría ocurrir el 
fenómeno contrario, como en Puerto Rico y 
República Dominicana, donde se recuperaron 
ecológicamente grandes extensiones de tierra 
degradada por la agricultura debido al aban-
dono por la migración a las ciudades (Aide & 
Grau, 2004).

Figura 8.1

Cuatro posibles formas en que la biodiversidad asociada 
disminuye con la intensifi cación agrícola 
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En las curvas II y IV, la biodiversidad asociada se mantiene en niveles parecidos al bosque durante 
las primeras etapas de la intensifi cación, pero baja abruptamente si se sigue intensifi cando. En otros 
escenarios o tipos de cultivos (o taxones), la biodiversidad asociada se reduce fuertemente desde los 
primeros cambios asociados con la intensifi cación agrícola (curvas I y III).

Modifi cado de Swift et al., 1996
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Por lo tanto, de la discusión anterior se de-
duce que en las regiones tropicales la matriz 
agrícola puede contribuir a los objetivos de 
conservación, pero ésta nunca puede reem-
plazar los bosques o hábitats naturales (Aaron 
et al., 2005). Se concluye por ende que tanto la 
agroecología como la biología de la conserva-
ción son esenciales y están indisolublemente 
ligadas para un futuro sostenible y diverso. 

El cafetal tradicional como 
hábitat hospitalario y 
conector en el paisaje

Las regiones donde se cultiva café en el 
mundo y específicamente en Latinoamérica, 
coinciden con puntos de alta diversidad bio-
lógica y endemismos (Donald, 2004; Moguel 
& Toledo, 1999). Existe una gama muy am-
plia de maneras de cultivar el café (Perfecto 
et al., 1996). En el extremo más diverso es-
tán los cafetales rústicos, que se cultivaban 
tradicionalmente, donde sólo se retiran las 
plantas del sotobosque para sembrar los ca-
fetos en su lugar, dejando los árboles nati-
vos del bosque intactos (figura 8.2). En las 
plantaciones de café tradicional no se con-
serva necesariamente el bosque nativo, pero 
se usa más de un centenar de especies de 
árboles de sombra para proteger las varie-
dades tradicionales de café de las tempera-
turas extremas (Perfecto et al., 1997). En el 
extremo más tecnificado e intensificado está 
el cafetal a libre exposición, es decir sin ár-
boles de sombra, que recibe más insumos 
químicos (fertilizantes, herbicidas y plagui-
cidas) y utiliza variedades productivas que 
resisten al sol. Entre los cafetales de sombra 
existe también toda una gama de manejos 
que van desde el uso de sombra muy diversa 
taxonómica y estructuralmente (poligenérico), 
hasta el uso muy tecnificado de árboles de 
sombra con sólo una especie con podas muy 
drásticas y frecuentes (monogenérico). El gra-
do de intensificación agrícola se puede medir 

mediante un índice estandarizado que se vale 
de muchas variables (Mas & Dietsch, 2003). 

El índice de intensificación se aplicó para 
12 fincas de Risaralda, Colombia (Armbrecht, 
2003) usando ocho variables como porcen-
taje de cobertura vegetal, heterogeneidad 
vertical de la vegetación, riqueza de especies 
vegetales, cantidad de hojarasca en el suelo, 
entre otras. El índice es la sumatoria del va-
lor de cada variable, cada una de las cuales 
aporta un valor entre cero y uno (de menor 
a mayor intensificación agrícola). En las 12 
fincas mencionadas se encontró que el valor 
del índice en cafetales de sombra poligené-
rica era menor que en los de monogenérica 
y menor que en cafetales de sol (Armbrecht, 
2003) (figura 8.3). Si hay una correlación en-
tre biodiversidad e intensificación, el índice 
podría ser una herramienta útil para cuanti-
ficar y promocionar los cafetales amigables 
a la biodiversidad.

 Los cafetales de sombra 
como refugio de biodiversidad

Los sistemas agroforestales tropicales 
más estudiados desde el punto de vista de 
su posible papel como refugios de biodi-
versidad son el cacao (Theobroma cacao L., 
Sterculiaceae) y el café (Coffea spp., Rubia-
ceae) que a su vez se basa en dos especies, 
C. arabica con 66% y C. canephora con 34% 
(Somarriba et al., 2004). En Latinoamérica, 
el proceso de tala de árboles de sombra e 
implementación de la caficultura a libre ex-
posición (cafetales de sol) no fue similar en 
todos los países de las zonas centro y norte. 
En 1996 se calculaba que la conversión va-
riaba entre 15% (México) hasta un máximo 
en Colombia, donde 60% de los cafetales 
eran de sol (Perfecto et al., 1996). El proceso 
de intensificación del cultivo de café se im-
plementó desde las décadas de 1960 y 1970, 
pero solamente desde la de 1980 se comen-
zó a referenciar las consecuencias negativas 
sobre la diversidad silvestre para la cual es-
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Perfi l de la vegetación a medida que se intensifi ca el cultivo de 
café, de mayor (arriba) a menor complejidad (cafetal de sol abajo) 
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Modifi cado de Moguel & Toledo, 1999 por L. Rivera
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Figura 8.3

Índice de manejo para 12 fi ncas cafeteras de Risaralda, Colombia 
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El índice puede variar desde cero para el sitio con manejo menos intenso, hasta ocho (el 
más intenso).

tos cafetales tradicionales servían como re-
fugio (Borrero, 1986; Perfecto & Vandermeer, 
1994; Perfecto et al., 1996). 

En la actualidad existe una inmensa can-
tidad de estudios donde se demuestra el alto 
valor biológico de los cafetales de sombra 
diversificada y que han sido recopilados en 
algunas revisiones (Donald, 2004; Perfecto 
& Armbrecht, 2003;, Somarriba et al., 2004; 
Perfecto et al., 2007). El sistema cafetero ha 
mostrado, en la mayoría de los casos, que la 
intensificación del cultivo de café y la elimi-
nación de la sombra arbórea ha ocasionado 
pérdida de biodiversidad asociada. Lo pri-
mero que se pierde con la intensificación es 
la biodiversidad vegetal de estructura arbó-
rea, que puede llegar a cientos de especies 
de árboles, algunos de ellos considerados en 
peligro –como en El Salvador– (Monro et al., 
2002). Con la simplificación del sistema se 

ha documentado la pérdida de biodiversidad 
asociada tanto de vertebrados como inver-
tebrados. Greenberg y colaboradores (1997) 
encontraron que la diversidad de aves en 
plantaciones de café sin sombra constituía 
cerca de la mitad de las de cafetales tradicio-
nales en Guatemala. Dietsch (2003) y Wun-
derle & Latta (1996) también encontraron 
similares efectos con aves en República Do-
minicana y México. También se encontró la 
misma tendencia con mamíferos voladores 
(Valle & Calvo, 2002) y no voladores, en este 
último caso cerca de la mitad de las espe-
cies se redujeron debido a la conversión de 
cafetales (Gallina et al., 1996). En Nicaragua 
se encontraron importantes poblaciones de 
monos aulladores (Allouatta palliata), lo que 
ha motivado estudios de la fenología de los 
árboles de cafetales en el volcán Mombacho 
(Williams-Guillén & McCann, 2002). 

Tomado de Armbrecht, 2003
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En cuanto a invertebrados, la mayoría 
de los estudios también han encontrado 
pérdida de especies de artrópodos con la 
intensificación del cultivo del café. Perfec-
to y colegas (1997) muestrearon los artró-
podos del dosel de cafetales en Costa Rica 
y demostraron que las plantaciones som-
breadas podrían sostener una diversidad de 
especies del mismo orden de magnitud que 
los bosques. También se mostró que la mo-
dernización de plantaciones de café trae un 
aumento de insumos agroquímicos, lo cual 
afecta adversamente el ciclo de nutrientes 
(Babbar & Zak, 1995). Otros estudios con in-
vertebrados en cafetales han documentado 
alta diversidad de artrópodos en cafetales 
de sombra (Ibarra-Núñez, 1990), abejas (con 
resultados mixtos: Klein et al., 2002), mari-
posas y hormigas (Mas, 1999, Perfecto et al., 
2003), lepidópteros (Ricketts et al., 2001) y 
homópteros (Rojas et al., 2001).

Parte de la investigación en cafetales 
tiende a dirigirse hacia la importancia fun-
cional de la biodiversidad en los cafetales y 
el funcionamiento de las redes tróficas. Se 
ha encontrado que algunos controladores 
biológicos importantes se ven afectados ne-
gativamente con la intensificación (Gallego 
& Armbrecht, 2005; Ibarra-Núñez & García-
Ballinas, 1998; Vandermeer et al., 2003) y 
que en los hábitats sombreados se forman 
complejas redes tróficas (Perfecto et al., 
2004; Philpott et al., 2004). La intensificación 
del manejo de los cafetales y la época seca 
afectaron negativamente a las hormigas de-
predadoras (forrajeras) en México (Philpott 
et al., 2006) y en Colombia (Armbrecht & Ga-
llego, 2007). 

Siendo Colombia un país megadiverso y 
de tradición cafetera, es notorio que se ha-
yan realizado relativamente pocos estudios 
sobre la diversidad biológica asociada en re-
lación con la intensificación o tecnificación 
del cultivo, posiblemente porque es difícil 
encontrar cafetales rústicos en la zona ca-
fetera (obs. pers.). En general, se ha encon-

trado que la reducción o eliminación de la 
sombra trae efectos negativos sobre la bio-
diversidad asociada y sus relaciones como 
fue documentado por Borrero (1986) para 
aves y posteriormente por Botero y Baker 
(2001). Para invertebrados, en Colombia 
también se ha encontrado que los cafetales 
de sombra aportan al mantenimiento de la 
biodiversidad de los coleópteros coprófa-
gos y otros mesoorganismos del suelo (Sa-
deghian, 2000), hormigas (Armbrecht et al., 
2004, 2005; García & Botero, 2005; Molina, 
2000; Sossa & Fernández, 2000) y homópte-
ros (Franco et al., 2003). 

Importancia de la 
proximidad del bosque

Uno de los mayores riesgos cuando los ca-
fetales de sombra diversa se simplifican a ca-
fetales de sol (o peor aún, a potreros ralos) es 
que los fragmentos o remanentes de bosques 
quedan cada vez más aislados (Siebert, 2002). 
En Costa Rica se observó que la diversidad de 
polillas (Lepidoptera) aumentaba con la cerca-
nía al bosque, mas no se afectaba con la cali-
dad de la matriz agrícola.

Algunos estudios realizados en cafeta-
les de sombra en México han revelado que 
la sola presencia de los árboles de sombra 
no es suficiente para garantizar una mejor 
conservación de la biodiversidad asociada. 
También pueden influir otros factores como 
la diversidad de árboles, una mayor comple-
jidad estructural de la vegetación (Dietsch, 
2003) y ciertas prácticas de manejo del sue-
lo. En estudios separados en México, Arm-
brecht & Perfecto (2003) y Perfecto & Van-
dermeer (2002) encontraron que la cercanía 
del bosque al cafetal influyó positivamente 
sobre la riqueza de hormigas del suelo y ho-
jarasca del cafetal. El cafetal poligenérico 
tradicional, que era de manejo orgánico y 
tenía cientos de especies de árboles de som-
bra, mostró una riqueza de hormigas similar 
al bosque. En cambio esta riqueza se redujo 
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significativamente en un cafetal de sombra 
monogenérica (solo árboles de Inga) de in-
tenso manejo cuando se alejaba 300 m del 
borde del bosque. Por otra parte, un estudio 
en Costa Rica que comparó cafetales cla-
sificados en seis sistemas a lo largo de un 
gradiente desde totalmente orgánico hasta 
convencional, mostró que el sistema de ca-
fetal totalmente orgánico alcanzó la mayor 
riqueza de hormigas; sin embargo, esto se 
debió más a la mayor complejidad estructu-
ral y edad de estos cafetales que al manejo 
per se (Barbera et al., 2005). 

Otro aspecto a tener en cuenta es que 
los diferentes taxones pueden responder de 
forma diferente a la intensificación del ma-
nejo de cafetales. Perfecto y colegas (2003) 
encontraron que las mariposas diurnas (Le-
pidoptera) y aves y hormigas generalistas 
(atraídas a cebos) respondieron diferencial-
mente a la intensificación del cultivo de café. 
Mientras que las mariposas disminuyeron 
drásticamente con el solo cambio de bosque 
a cafetal, las hormigas mantuvieron una alta 
diversidad en el cafetal diverso y las aves no 
mostraron un patrón direccional a la esca-
la de este estudio. Pineda y colaboradores 
(2005) también encontraron diferencias en la 
respuesta de ranas, coleópteros coprófagos 
y murciélagos; la riqueza de ranas disminuyó 
fuertemente en cafetales de sombra con res-
pecto al bosque, mientras que lo contrario 
sucedió con los coprófagos, y los murciéla-
gos no mostraron diferencias; lo anterior los 
condujo a concluir que la matriz de cafeta-
les poligenéricos es complemento, mas no 
sustituto de los bosques. Esto es consistente 
con estudios en la reserva de la biosfera de 
Chiapas, donde Ramos-Suárez y colabora-
dores (2002) no encontraron diferencias en 
la riqueza de hormigas de hojarasca en bos-
que mesófilo y cafetales de sombra mono y 
poligenérica, lo que sugiere que la diversi-
dad paisajística es un elemento valioso para 
la preservación biológica y que los cafetales 
de sombra pueden soportar alta diversidad 
semejante a la de estos bosques. 

Debate y comentarios finales
De la anterior sección se destaca que la 

mayoría de estudios reportan evidencia que 
apoya la importancia de un manejo ambien-
talmente sano en los agroecosistemas como 
modelo para apoyar los programas de con-
servación in situ y asegurar una sostenibili-
dad a largo plazo. En parte esto explica que 
la comunidad académica y conservacionista 
haya enfocado su atención hacia los cafeta-
les de sombra como refugio de la biodiversi-
dad y su valor para mantener la biodiversi-
dad entre parches de vegetación natural.

La preocupación por la pérdida de bio-
diversidad en cafetales ha motivado discu-
siones y eventos como el Foro Internacional 
sobre Café y Biodiversidad por la Federación 
Nacional de Cafeteros de Colombia, Chin-
chiná (10-11 agosto, 2000), el Simposio de 
Café y Biodiversidad en San Salvador en 
2002 (durante el V Congreso de la Socie-
dad Mesoamericana para la Biología de la 
Conservación, 16-17 octubre) y el Taller de 
Café durante el 88 Encuentro de la Sociedad 
Ecológica de América en Savannah, Georgia, 
(2-9 agosto, 2003). Existe consenso sobre el 
alto valor de los cafetales de sombra para 
la conservación, pero también existe contro-
versia, principalmente porque se ha plantea-
do la posibilidad de que los premios que se 
pagan internacionalmente a los caficultores 
por mantener cafetales de sombra podrían 
estimular la tumba del sotobosque para la 
siembra de café de sombra en fragmentos de 
bosque (Rappole et al., 2003). Sin embargo, 
los bosques remanentes están protegidos 
por razones como la presencia de nacimien-
tos de agua y probablemente se han salvado 
de su destrucción por el difícil acceso o to-
pografía donde se encuentran. Los cafetales 
tradicionales de sombra tienen un inmenso 
valor biológico (Philpott & Dietsch, 2003) y 
es de vital importancia estimular al caficul-
tor con premios (Dietsch et al., 2004), pero 
también deben aplicarse penalidades para 
desestimular la perturbación de los bosques 
(O’Brien & Kinnaird, 2004). 
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Para un programa de conservación es 
de vital importancia establecer estímulos 
destinados a los agricultores que preserven 
bosques o aumenten las áreas boscosas en 
sus fincas, además de promover la siembra 
de cafetales de sombra usando árboles na-
tivos y diversos (e.g. nogal, Cordia alliodora 
o guayacán Tabebuia rosea), que además 
sirvan como fuente adicional de ingresos 
a los caficultores (Hernández et al., 2004). 
Algunas características que deben cumplir 
los cafetales de sombra para ser certificados 
como amigables para las aves son mante-
ner al menos 10 especies de árboles prefe-
riblemente nativas, cobertura de dosel de 
al menos 40% constantemente, vegetación 
con varios estratos verticales al menos con 
12 m de altura, permitir poblaciones de epí-
fitas y parásitas en los árboles, mantener 
biomasa vegetal muerta (ramas, estacones, 
troncos para anidamiento), y asegurarse de 
que existan cercas vivas o bordes arbustivos 
alrededor del cafetal y vegetación secunda-
ria cercana (Somarriba et al., 2004) 

Importancia socioeconómica 
de los cafetales

Se calcula que unos 120 millones de per-
sonas de América Latina, África y Asia viven 
de la actividad cafetera (II Conferencia Mun-
dial del Café de la Organización Internacio-
nal del Café –OIC– 25 septiembre, 2005). 
De 115 millones de sacos de 60 kilos que 
son comercializados por año en el mundo, 
75% proviene de pequeños productores, por 
lo cual es fundamental que se les tenga en 
cuenta1. Según el presidente brasileño, Ig-
nacio Lula da Silva, hace diez años los paí-
ses productores se quedaban con un tercio 
de los 30.000 millones de dólares del merca-
do mundial del café, pero esa participación 
cayó a menos de 9.000 millones de dólares, 
de un total de 90.000 millones de dólares 

que mueve ahora el mercado. Algunos or-
ganismos han propuesto que la certificación 
con premios en el mercado internacional 
puede ayudar a conservar la biodiversidad 
y mejorar las condiciones de vida de los 
caficultores latinoamericanos (Philpott & 
Dietsch, 2003), pero desafortunadamente la 
tendencia parece ser que está aumentando 
la acumulación de la tierra en pocas manos. 
La interconexión entre los factores socio-
económicos y la conservación en el contexto 
cafetero ha sido discutida por Dietsch y co-
laboradores (2004), quienes sostienen que 
no se debe desarticular la conservación y 
la producción agrícola y que es erróneo su-
gerir que la intensificación agrícola permite 
liberar más tierra para la conservación. Los 
argumentos que presentan son por ejemplo 
que el uso de agroquímicos trae consecuen-
cias negativas en las áreas naturales cerca-
nas, que los cafetales pueden ser en sí mis-
mos hábitats silvestres y que se ignoran los 
servicios ecológicos que proveen los árboles 
como prevención de la erosión, fijación de 
nitrógeno e ingresos alternativos para los 
agricultores (que pueden alcanzar 25% del 
total de ingresos). 

En general se considera que cualquier 
fenómeno socioeconómico que reduzca el 
nivel de vida del campesino cafetero va a 
perjudicar así mismo el panorama de con-
servación de la biodiversidad a escala del 
paisaje. Los premios por cultivar café en sis-
temas amigables con la biodiversidad se han 
implementado por razones conservacionis-
tas y la adopción de éstos va a depender de 
las ventajas que ofrezca al agricultor, del in-
terés del consumidor por pagar un exceden-
te (Perfecto & Armbrecht, 2003) y además 
del acceso a la información, transferencia 
y asesoría sobre estas técnicas. Es posible 
mantener un porcentaje alto de la produc-
ción cafetera (80%) y al mismo tiempo una 
proporción importante de la biodiversidad 

1. http://actualidad.terra.es/nacional/articulo/lula_uribe_ii_conferencia_mundial_507204.htm (consultado: 
25 sept., 2005).
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(Soto-Pinto et al., 2000), pero es además 
fundamental llevar a cabo investigaciones 
en cada región que permitan estimar los 

beneficios que el cafetal de sombra diversa 
provee para la biodiversidad, para el agricul-
tor y para el ambiente.
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Plancha 8

© Luis Germán NARANJO / WWF Colombia

Cultivo de papa en la cordillera de Mérida, Venezuela. A medida que aumenta la intensifi cación 
del manejo agrícola, la diversidad planeada es menor y como resultado, el sistema se simplifi ca y 
su biodiversidad asociada decrece.
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Capítulo

E
n Colombia los sistemas ganaderos de 
pastoreo son ampliamente domina-
dos por las gramíneas y leguminosas 

que sirven de alimento al ganado bovino, el 
cual suma alrededor de 26 millones de ca-
bezas. En la región andina se localizan cerca 
de siete millones, que representan cerca de 
31% del total nacional (Ministerio de Agri-
cultura y Desarrollo Rural, 2001). En esta 
región las actividades ganaderas ocupan 
casi 12 millones de hectáreas, siendo éste 
el sistema productivo que ocupa mayor área 
del territorio (Etter, 1998). La ganadería se 
practica en todo tipo de terrenos y predios 
con tamaños que varían desde 1 ó 2 hasta 
más de 500 hectáreas.

 Los sistemas de producción ganadera 
tienden a ser de lechería en las zonas de alti-
planos con altitudes entre 2000 y 3000 m, de 
doble propósito (carne y leche) en los climas 
medios (1000-2000 m) y páramos (>3500 
m) y de cría para carne en las zonas más ba-
jas (500-1000 m). También existen sistemas 
de producción menores de búfalos, ganado 
de lidia, ovinos y caprinos. La ganadería 
tiene una baja carga de animales que osci-
la entre 0,3 y 1,0 cabezas por hectárea con 
un promedio para la zona de 0,7 cabezas. 

La mayoría de las praderas tiene un mane-
jo ineficiente y presenta baja productividad 
en cantidad y calidad de forraje, lo que hace 
que la actividad no sea eficiente ni técnica ni 
económicamente (Murgueitio, 2003).

En las regiones de alta montaña y altipla-
nos donde el clima más moderado permite la 
crianza y reproducción de las razas bovinas 
europeas especializadas, la importación des-
de las montañas africanas del pasto kikuyo 
Pennisetum clandestinum alrededor de 1920 
(Parsons, 1972) marcó un momento definitivo 
para el inicio de la producción de leche desti-
nada al creciente mercado urbano.

Las actividades pecuarias de pastoreo 
generan impactos ambientales negativos 
como la transformación de ecosistemas na-
turales y agroecosistemas estructuralmente 
más complejos (por ejemplo, el café con 
sombrío), erosión y compactación del sue-
lo, uniformidad genética con el monocultivo 
de gramíneas, contaminación del agua y el 
suelo por fertilizantes sintéticos y plaguici-
das (herbicidas), demanda de madera para 
cercos y corrales de manejo, así como las 
emisiones de gases producidas por la que-
ma de pastos leñosos, el uso de combustible 
fósil en el transporte terrestre de animales 

Por Enrique Murgueitio
9Reconversión ambiental 

ganadera en las laderas andinas
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vivos o sus productos y la digestión de un 
número cada vez mayor de cabezas de ga-
nado (Murgueitio, 1999).

La ocupación territorial y la actividad 
ganadera han sido identificadas desde hace 
muchos años como conflictivas en las cuen-
cas hidrográficas andinas y en las áreas de 
conservación donde el pastoreo de ganado 
se realiza tanto en las zonas núcleo como en 
las amortiguadoras. Como ejemplo está el 
Parque Nacional Natural Los Nevados en los 
Andes centrales, cuya zona núcleo de pára-
mo y bosques de niebla es de 58.000 ha y la 
zona amortiguadora de 126.000 ha. En esta 
última la actividad económica predominante 
es la ganadería de leche y doble propósito, 
a la cual se destinan más de 26.000 ha que 
equivalen a 21% del área total. A pesar de 
que los sistemas productivos no son los más 
indicados según la aptitud biofísica (suelos, 
clima), la región es una despensa perma-
nente de alimentos para el centro del país ya 
que para el caso de Caldas significa 43% de 
la producción de leche y 35% de carne que 
se genera en el departamento (Ministerio del 
Medio Ambiente, 2002).

La reconversión ambiental de la ganade-
ría andina es un proceso urgente para la so-
ciedad que requiere los servicios ambienta-
les de los paisajes rurales, en especial la re-
gulación y la calidad del agua, pero la priori-
dad para los productores son sus problemas 
financieros, tecnológicos y de mercadeo. No 
es viable resolver el conflicto de uso de la 
tierra por la vía de la compra o adquisición 
de predios ganaderos salvo contadas excep-
ciones, así que es necesario buscar puntos 
de encuentro donde sea posible un acuerdo 
de conveniencia para los dos sectores. Hay 
propuestas según el tipo de situación y en 
general se recomienda una combinación de 
estrategias educativas, tecnológicas, políti-
cas y económicas (Murgueitio, 1999).

Es posible realizar cambios importan-
tes en los sistemas de manejo ganadero y 
lograr su intensificación, mayor productivi-
dad y generación de bienes sociales y servi-

cios ambientales en forma simultánea con 
el incremento de la cobertura vegetal y la 
liberación de áreas críticas o estratégicas 
a escala de predios y de microcuencas (Ca-
lle et al., 2001). El punto central del cambio 
en la modalidad de producción ganadera es 
el uso de la vegetación arbórea y arbustiva 
en diferentes combinaciones espaciales y 
temporales, lo que se conoce en el lengua-
je técnico como sistemas silvopastoriles, los 
cuales son una modalidad de la agrofores-
tería pecuaria. En zonas de ladera, los ár-
boles asociados a las praderas ganaderas 
ejercen un efecto protector adicional al re-
tener el suelo en las pendientes. La variedad 
de especies arbóreas es importante porque 
las raíces de diferentes profundidades son 
necesarias para retener el suelo en forma 
efectiva, particularmente durante las lluvias 
torrenciales. 

Mediante la adopción de una estrategia 
de reconversión de los sistemas ganaderos 
tradicionales se logra la liberación de zonas 
críticas donde se tienen potreros de mínima 
productividad, para programas de revege-
talización hacia bosques nativos o mixtos. 
Además se pueden instaurar programas de 
pastoreo con rotaciones adecuadas, que 
permiten obtener buena cantidad y calidad 
de pastos en áreas de mayor estabilidad y la 
introducción de sistemas silvopastoriles con 
cargas animales permanentes y producción 
simultánea de leche, carne, madera (postes, 
leña, vigas, madera aserrada), así como be-
neficios ambientales. Estos arreglos produc-
tivos facilitan además la liberación de zonas 
de alta pendiente y páramos para conserva-
ción y permiten interconectar fragmentos de 
bosques andinos por corredores de vegeta-
ción.

La investigación aplicada y los proyectos 
de desarrollo sostenible realizados en varias 
regiones de las cordilleras Central y Occi-
dental en la última década permiten presen-
tar algunas conclusiones para el proceso de 
reconversión de las fincas ganaderas andi-
nas (Galindo & Murgueitio, 2004):
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1. Existe una cantidad considerable y cre-
ciente de productores dispuestos a ini-
ciar procesos de reconversión ganadera 
en sus predios, pero requieren estímulos 
y acompañamiento de parte de las insti-
tuciones.

2. A pesar de que los productores tienen 
sensibilidad hacia la conservación de 
los recursos naturales e interés hacia 
los programas de reconversión, se des-
conocen las alternativas técnicas soste-
nibles compatibles con la ganadería. Es 
fundamental entonces un componente 
pedagógico para productores, propieta-
rios, administradores y trabajadores de 
las fincas ganaderas. 

3. Puede afirmarse que existe un menú 
técnico equivalente a una caja de herra-
mientas flexible y adaptable con diferen-
tes alternativas productivas sostenibles 
para emprender la reconversión ganade-
ra andina. 

4. La implementación de cualquier proce-
so de reconversión ganadera debe con-
templar el componente de planificación 
participativa de los predios. Este paso 
metodológico es necesario para la for-
mulación de los proyectos.

5. La productividad de la ganadería andina 
se debe incrementar en las áreas suscep-
tibles a intensificación como aquellas de 
menor pendiente y mejor calidad de sue-
los, liberando zonas críticas de impac-
to ambiental como páramos, bosques, 
áreas de alta pendiente o riesgo de ero-
sión severa, humedales y orillas de ríos y 
quebradas.

6. Los costos de implementación de los sis-
temas de reconversión deben proceder 
de diferentes fuentes pero en todos los 
casos necesitan ser cofinanciados por los 
propietarios de los predios. Esta vincula-
ción económica del productor asegura la 
perdurabilidad y apropiación de la pro-
puesta y su contribución puede estar re-
presentada en mano de obra requerida 

para establecer los arreglos productivos 
y en su disponibilidad a participar en las 
diferentes actividades.

7. La rentabilidad que ofrecen las alternati-
vas de reconversión por concepto de ser-
vicios ambientales se obtiene a mediano 
y largo plazo y no todos los arreglos a 
implementar los ofrecen. Es por ello que 
se deben generar incentivos que estimu-
len al productor a establecerlos vinculán-
dolos en forma organizada a los sectores 
demandantes de estos servicios.

8. El trabajo interinstitucional coordinado 
es indispensable para que los recursos 
económicos y humanos sean aprovecha-
dos de manera eficiente.

9. Es necesario que la planificación ecorre-
gional esté articulada a la planificación 
de los predios para tener un impacto a 
mayor escala que el de las fincas.

A continuación se presentan algunos 
componentes del menú técnico de reconver-
sión ambiental de la ganadería andina.

Sistemas silvopastoriles
Son procesos donde se interrelacionan 

árboles y arbustos con pastos y forrajes 
para los animales con una gama muy am-
plia de especies nativas, naturalizadas e 
introducidas (plancha 9). En casi todos los 
casos brindan ventajas cuando se introdu-
cen en los sistemas ganaderos al mejorar 
las condiciones del suelo, las pasturas, el 
ganado y el entorno en general. Entre otros 
beneficios, se obtiene mayor producción de 
biomasa forrajera disponible por unidad de 
área, mejor y mayor ciclaje de nutrientes, se 
disminuye el requerimiento de fertilizantes 
para las gramíneas y se propicia un micro-
clima benéfico porque el ganado dispone 
de un hábitat donde se desarrolla mejor al 
encontrar refugio del exceso de calor o la 
lluvia. También se favorece la recuperación 
de la entomofauna y la avifauna local y mi-
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gratoria, y se obtienen madera y frutos para 
diferentes usos en el mediano y largo plazo 
(Murgueitio & Ibrahim, 2001).

Los tipos de árboles o arbustos y su pa-
pel dentro del sistema silvopastoril determi-
nan los productos derivados adicionales a la 
actividad pecuaria. Las especies identifica-
das para este fin pueden tener uno o más 
usos como potencial forrajero (ramoneo 
o corte), ser fijadoras de nitrógeno, servir 
de barrera rompevientos, maderables para 
construcciones rurales o madera fina, o ca-
pacidad dendroenergética (carbón vegetal 
y leña). En general, tienden al mejoramien-
to del paisaje rural, ayudan a preservar las 
fuentes de agua, y algunas son medicinales 
o tienen otros atributos. La densidad puede 
variar entre 400 y 1100 plantas por hectárea, 
dependiendo de la altitud donde se encuen-
tre la finca, del criterio del técnico asesor y 
las preferencias del productor (Galindo & 
Murgueitio, 2004).

Cuando la aspiración del productor es 
tener arbustos para que sean consumidos 
directamente por los animales, existe la 
opción del ramoneo con arbustos o árbo-
les que se podan a la altura de las vacas. 
Las densidades de siembra deben ser mu-
cho mayores, preferiblemente entre 5.000 y 
10.000 árboles por ha.

Sistemas para 
pastoreo en franjas

El pastoreo rotacional ha demostrado ser 
una forma razonable de aprovechar los ci-
clos biológicos de las plantas forrajeras, evi-
tar el pisoteo excesivo de los animales sobre 
el suelo y la vegetación y distribuir mejor las 
heces y orina en toda el área. Se requieren 
divisiones de potreros adecuadas y períodos 
de ocupación y descanso acordes con el tipo 
de pasto y topografía de la región.

La cerca eléctrica es una herramienta 
práctica y económica que facilita el sistema de 
pastoreo rotacional con menor inversión que 

la cerca tradicional. En las zonas de ladera es 
una opción tecnológica adecuada para la pre-
vención de procesos erosivos y la restauración 
de zonas degradadas al impedir el acceso de 
los animales. Desde el punto de vista finan-
ciero los costos de construcción se reducen al 
menos a la mitad, así como su mantenimiento 
y reemplazo. También reduce al mínimo las 
heridas en animales y humanos.

Además, la cerca eléctrica tiene un im-
pacto positivo en la conservación de los 
bosques por las siguientes ventajas frente a 
las cercas muertas con alambre trenzado de 
púa o espinas:
• Disminuye la intervención de los bos-

ques para la extracción de madera desti-
nada a postes.

• Reduce a la mitad la cantidad de madera 
necesaria.

• El diámetro de los postes requerido es 
mucho menor, ya que sólo se requie-
re sostener uno o máximo dos hilos de 
alambre liso, así que es posible utilizar 
árboles jóvenes procedentes de plan-
taciones forestales o aprovechamiento 
sostenible de guadua (Galindo & Mur-
gueitio, 2004).

El pastoreo en franjas debe emplear una 
combinación de cercas vivas y cercas eléc-
tricas en la división de potreros con el fin 
de disponer de árboles que proveen los si-
guientes beneficios:
• Generar leña, producto de las podas de 

formación, que se destina a la cocción 
de alimentos y en el largo plazo madera 
para la construcción en diferentes usos.

• Ofrecer forraje al ganado cuando se 
siembran especies leguminosas aptas 
para consumo animal.

• Fijar nitrógeno atmosférico o recircular 
otros nutrientes estratégicos como el 
fósforo soluble y las bases (calcio, mag-
nesio) deficientes en suelos ácidos.

• Servir de hábitat de paso o establecimiento 
a muchas especies de insectos, aves, repti-
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les y pequeños mamíferos que contribuyen 
al control biológico de herbívoros o parási-
tos de plantas y animales domésticos (Ga-
lindo & Murgueitio, 2004).

Árboles dispersos y 
manejo de la sucesión 
vegetal en potreros

Las fincas ganaderas presentan árboles 
dispersos en potreros para proveer sombra y 
alimento para los animales y generar ingre-
sos a partir de la venta de madera y frutales. 
En tierras tropicales bajas todavía es común 
en sistemas ganaderos encontrar grandes 
árboles de la selva original como la ceiba 
(Ceiba pentandra) y frutales tropicales natu-
ralizados como el mango (Mangifera indica), 
que ofrecen abundantes frutos a la gente así 
como a los animales domésticos y silvestres. 
En las fincas lecheras de zonas altas son co-
munes el aliso (Alnus acuminata) y los euca-
liptos. Sin embargo, es necesario fomentar 
la presencia de más árboles en los potreros 
ya que estos brindan gran cantidad de bene-
ficios al ganado y a las pasturas y favorecen 
la diversidad (Galindo & Murgueitio, 2004). 
La forma más económica y rápida es permi-
tir y manejar la sucesión vegetal.

Los campesinos y ganaderos llaman en-
rastrojamiento a la regeneración natural en 
áreas de pastos y cultivos y la perciben como 
una invasión de tipo indeseable que reduce 
la productividad y el valor de la tierra. Este 
proceso en el que el ecosistema tiende a 
recuperar una cobertura vegetal diversa en 
especies y compleja en estructura es la su-
cesión vegetal secundaria (capítulo 10).

Pero el rastrojo, además de aportar a la 
diversidad de la flora de una finca, tiene una 
serie de atributos que manejados con inteli-
gencia pueden tener beneficios económicos 
para las actividades agropecuarias y foresta-
les (Murgueitio & Calle, 1999), tales como:
• Colonizar suelos degradados, compacta-

dos o de reducida fertilidad.

• Aprovechar el agua de escorrentía impidien-
do la erosión y facilitando su infiltración.

• Aprovechar con eficiencia además del 
agua de precipitación, el vapor de agua 
de la niebla (precipitación horizontal).

• Reciclar elevadas cantidades de materia 
orgánica a través de la hojarasca y el de-
tritus, mejorando las condiciones físicas 
del suelo y el ciclo de nutrientes y mate-
ria orgánica.

• Estimular las actividades de organismos 
vivos del suelo (hongos, bacterias, mico-
rrizas, lombrices, artrópodos, ciempiés y 
otros).

• Atraer insectos, aves, anfibios, reptiles y 
mamíferos, algunos de los cuales ayudan 
a regular las poblaciones de herbívoros y 
parásitos de cultivos y animales.

• Generar sombra y proteger fuentes de 
agua (nacimientos) y orillas de quebra-
das.

• Favorecer la conexión de fragmentos de 
bosque nativo.

Algunos propietarios de fincas ganade-
ras con excelente capacidad de observación 
y sentido práctico han empezado a utilizar 
este proceso natural para beneficio de su 
finca y del ambiente. El manejo de la suce-
sión vegetal es una práctica que se emplea 
para remplazar la limpieza total e indiscri-
minada de potreros enrastrojados, para la 
conservación de plántulas de especies con 
interés maderable, dendroenergético, forra-
jero o medicinal. La desmatona selectiva en 
potreros andinos no es más que el proceso 
de eliminar del potrero las especies pioneras 
arbustivas no deseables para los producto-
res y dejar aquellas de interés como siete-
cueros (Tibouchina lepidota), encenillo blan-
co (Weinmannia pubescens), helecho arbó-
reo (Cyathea spp.), nigüito (Miconia spp.), 
palma de cera (Ceroxylon alpinum) y aliso 
(Alnus acuminata), entre otros. Para que el 
sistema tenga éxito hay que efectuar podas 
de formación a los árboles al momento de 
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la desmatona y a medida que crecen. Tam-
bién hay que realizar entresacas de madera 
para permitir que los pastos crezcan satis-
factoriamente. Con esta acción se recupera 
la productividad de la pradera y el ganade-
ro obtiene productos como postes, madera, 
varas delgadas, leña, y el ganado consume 
frutos y follajes. Por otra parte, se atenúa el 
impacto del pisoteo sobre el suelo, se redu-
ce la erosión, y la fauna silvestre encuentra 
nuevas oportunidades para su multiplica-
ción, además de la reducción de costos de 
mantenimiento y fertilizantes (Galindo & 
Murgueitio, 2004).

Bancos de forraje con 
árboles y arbustos

Los bancos de forrajes son cultivos in-
tensivos de plantas arbóreas o arbustivas 
con alta producción de biomasa de alto 
contenido proteico. Estos bancos permiten 
suplementar, estratégicamente, la dieta del 
ganado de acuerdo con sus etapas producti-
vas usando diferentes especies arbustivas y 
arbóreas leguminosas y no leguminosas. El 
matarratón (Gliricidia sepium), el nacedero 
(Trichanthera gigantea), la morera (Morus 
spp.), el botón de oro (Tithonia diversifolia) 
y el ramio (Boehmeria nivea) son ejemplos 
de los bancos de proteína más utilizados en 
zonas cálidas y climas medios en la región 
andina. La alfalfa (Medicago sativa) también 
puede ser parte de estos bancos de forrajes.

En un banco de forraje de tierra fría don-
de se asocian varias especies, se espera ob-
tener entre 10 y 20 toneladas de forraje por 
hectárea cada cuatro meses y así suplemen-
tar al menos 12 vacas en producción y sus 
crías permanentemente. Esta producción 
puede ser de dos a tres veces mayor en cli-
mas medios o cálidos con buena precipita-
ción pluvial. De esta manera se introduce el 
criterio de corte y acarreo de forraje para la 
suplementación de bovinos, especialmente 
para aquellos animales de alta producción. 
El forraje puede alimentar, además de las 

vacas, a otras especies domésticas como 
equinos, ovinos, aves y conejos. También al-
gunas de las plantas permiten la asociación 
con árboles maderables podados o palmas 
(Galindo & Murgueitio, 2004).

Cercas vivas
La siembra de leñosas perennes como 

postes para la delimitación de potreros o 
propiedades es una práctica tradicional en 
muchas partes de Centro y Suramérica don-
de se han identificado más de 200 especies 
utilizadas por los ganaderos (Murgueitio 
& Ibrahim, 2001). Las cercas vivas consis-
ten en el reemplazo de los postes muertos 
por árboles o arbustos vivos y genera, entre 
otros beneficios, el ahorro de dinero en su 
mantenimiento y reemplazo, evita la tala de 
árboles con este objetivo, y ocasionalmente 
provee madera para leña y en el largo plazo 
madera para la construcción en diferentes 
usos. Algunas especies pueden ser forraje-
ras y otras frutales. La mayor parte de los 
trabajos de investigación se han realizado 
en regiones tropicales bajas y no se sabe 
mucho sobre cercas vivas altoandinas con 
excepción de los eucaliptos.

En experiencias de construcción de cer-
cas vivas en la cordillera Central, se han 
empleado siete especies de árboles: cuatro 
nativos de madera fina que son el roble an-
dino (Quercus humboldtii), el cedro negro 
(Juglans neotropica), el cedro de altura (Ce-
drela montana) y el arrayán de Manizales 
(Lafoensia speciosa); uno nativo de madera 
pesada para construcciones rurales, el en-
cenillo (Weinmannia pubescens); uno nativo 
fijador de nitrógeno de rápido crecimiento, 
el aliso (Alnus acuminata); y una especie in-
troducida naturalizada, el urapán (Fraxinus 
chinensis).

Una especie de buen comportamien-
to para ser aprovechada en cercas vivas es 
el árbol llamado lechero (Euphorbia latazi) 
porque no es consumida por el ganado. La 
persistencia de las plantas se logra en más 
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de 90% de los casos sin necesidad de apli-
car riego ni fertilización. Estas bondades 
convierten al lechero en una excelente op-
ción para ser aprovechada en cercas vivas 
con bajo costo en lo que respecta al mante-
nimiento, ya que no se requiere protección 
contra la acción del ganado, ni aplicación de 
abonos o plateos(desmalezado en la periferia 
inmediata de un árbol o arbusto).

Para las zonas altoandinas las especies 
que más se utilizan son las acacias negra y 
gris (Acacia melanoxylon y A. decurrens), va-
rias especies de eucalipto, el ciprés (Cupres-
sus lusitanicus) y los pinos, en especial Pinus 
patula. Los protocolos de propagación y cre-
cimiento en viveros son bien conocidos y sólo 
en los últimos años se empiezan a conocer 
algunos beneficios ambientales adicionales.

Barreras o cortinas 
rompevientos

La incidencia de los vientos alisios en la 
época seca, de julio a septiembre, en las zo-
nas andinas hace deseable la plantación de 
árboles para disminuir el efecto de las co-
rrientes de aire sobre los pastos, cultivos y 
sobre los animales, ya que pueden provocar 
trastornos respiratorios graves en terneros, 
equinos y ovinos. Las principales especies a 
utilizar con este propósito son las de más 
rápido crecimiento como el aliso, eucaliptos 
(Eucaliptus globulus y E. grandis), ciprés, pi-
nos, acacia japonesa y acacia negra.

Durante el periodo de establecimiento 
los árboles deben ser defendidos del ganado 
y la mejor manera de hacerlo es mediante la 
construcción de una cerca eléctrica hasta que 
alcancen una altura que les permita crecer 
sin peligro de ser dañados por los animales. 
Es deseable que las cortinas o barreras sean 
dobles, alternando los sitios de una fila a otra 
para que sean más efectivas en su papel físico 
aunque esto signifique mayor inversión.

Cuando la microrregión está expuesta a 
corrientes de vientos fuertes o permanentes 

se recomiendan barreras de dos estratos: ar-
bóreo y arbustivo denso. Para el primero los 
eucaliptos son muy importantes por su rápi-
do crecimiento y arquitectura no ramificada. 
Para el estrato bajo se utilizan con éxito ba-
rreras densas de botón de oro y saúco blan-
co (Sambucus peruvianus). Estas barreras 
tienen con el tiempo un efecto importante 
para la diseminación de especies de árboles 
y arbustos nativos y para la movilidad de la 
fauna de fragmentos de bosques.

Corredores riparios 
o ribereños

Los bosques de galería, también conoci-
dos como riparios o ribereños, que se en-
cuentran a lo largo de ríos y drenajes están 
conformados por una vegetación que usual-
mente es diferente en términos florísticos y 
de estructura, con respecto a la vegetación 
adyacente con la cual está integrada. En los 
paisajes modificados por las actividades hu-
manas, en especial las ganaderas, los bos-
ques de galería a lo largo de los diferentes 
ríos se constituyen en corredores, los cuales 
pueden ser una de las formas más propicias 
de mejorar la conectividad entre diferentes 
fragmentos de bosques (Galindo & Murguei-
tio, 2004).

En muchos lugares los bosques han des-
aparecido por extracción, fuego o daño del 
ganado. La protección de bosques de galería 
es una acción prioritaria en las fincas gana-
deras, ya que de ello depende la preserva-
ción de las fuentes de agua. Los corredores 
riparios o ribereños hacen varias contribu-
ciones a la finca y la región porque evitan 
la erosión de las orillas, reducen los sedi-
mentos en las quebradas y ríos, embellecen 
el paisaje, y favorecen los flujos de energía 
para la biota acuática como macroinver-
tebrados, crustáceos (cangrejos), anfibios 
(ranas), peces, aves y mamíferos acuáticos 
(Chará 2003). Si se multiplican en una re-
gión y son lo suficientemente anchos en re-
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lación con el caudal del curso de agua, pue-
den evitar el impacto de los desastres como 
avalanchas e inundaciones.

Lo recomendable es cercar las orillas de 
microcuencas y ríos para favorecer la rege-
neración de la vegetación, enriqueciendo es-
tos espacios con especies nativas y adapta-
das al clima del lugar. En la flora andina hay 
especies adaptadas a suelos con mal drena-
je o sometidos a inundaciones frecuentes, 
así como otras que pueden ocupar las zonas 
aledañas como terraplenes, bancos o vegas 
de ríos y quebradas.

Protección y enriquecimiento 
de fuentes de agua

Las mayores fuentes reguladoras del 
agua en la región andina son los ecosiste-
mas de páramo (3300 – 4500 msnm) y los 
bosques de niebla. Ambos están fuertemen-
te intervenidos por la ganadería mediante el 
drenaje, el fuego y la deforestación. La con-
servación y restauración de estos ecosiste-

mas son prioridades ambientales de carác-
ter nacional y regional.

Pero en las fincas ganaderas por debajo 
de los páramos y bosques de niebla también 
hay zonas húmedas de mucha importancia 
local porque tienen depósitos de agua su-
perficial, subsuperficial, y freática sola o en 
solución de arcillas saturadas. Pueden ser 
nacimientos, ojos de agua, pequeñas lagu-
nas, áreas inundables, bofedales o panta-
nos. Todos son importantes para el ciclo del 
agua y al mismo tiempo sirven de hábitat 
para invertebrados, anfibios y plantas espe-
cializadas de la flora andina.

El drenaje de los humedales de las tie-
rras altas es una práctica común en todas 
las ganaderías de clima frío. Esta acción 
ocasiona la pérdida de las aguas superficia-
les en los predios y el agotamiento de los 
acuíferos del subsuelo junto con la pérdida 
de flora típica asociada a los humedales. Es 
urgente modificar esta actitud a través de un 
cambio cultural que combine la zonificación 
y el cerramiento de estos sitios.
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Plancha 1Plancha 9 

Sistema silvopastoril en el valle del río Cauca, Colombia. El uso de árboles y arbustos en praderas 
atenúa el impacto del pisoteo del ganado sobre el suelo, reduce los costos de mantenimiento y 
fertilizantes y mantiene una oferta de hábitat para la fauna silvestre.

© David Fajardo
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Capítulo

La restauración como 
una disciplina de crisis

La biología de la conservación ha sido 
definida como una disciplina de crisis (Soulé, 
1985), pues los problemas ya son manifies-
tos y, al igual que la medicina de las salas 
de urgencias, requieren acción inmediata. 
En ese contexto, la restauración ecológica 
es el ejemplo perfecto de una disciplina de 
crisis, pues el objetivo es el manejo de situa-
ciones –a veces catastróficas– que requieren 
acciones urgentes para detener el deterioro 
y revertir los efectos negativos. 

Cuando existe información previa sobre 
el ecosistema original, por ejemplo sobre 
sus atributos y su dinámica, la restauración 
se enfoca en revertir los efectos negativos 
que ha sufrido el ecosistema, teniendo como 
punto de referencia su estado previo y natu-
ral. En estos casos, que se presentan princi-
palmente en zona templada, ya existen pro-
tocolos o metodologías desarrolladas y de 
efectividad demostrada para revertir estos 
efectos. En los trópicos, sin embargo, rara 
vez existe tal conocimiento previo y usual-
mente las intervenciones no dan tiempo ni 
oportunidad para primero estudiar cómo 

es y cómo funciona el ecosistema original 
y luego diseñar un protocolo de trabajo. De 
tal forma que las acciones por lo general van 
dirigidas a recuperar algo que es descono-
cido y por lo tanto es difícil estimar la pro-
babilidad de éxito. El diseño exitoso de un 
proyecto de restauración depende en gran 
parte del conocimiento previo del ecosis-
tema original (o de ecosistemas similares) 
y representa la aplicación más directa de 
esa información para resolver problemas de 
conservación. 

Como otras disciplinas de crisis, los pro-
yectos de restauración requieren ingenio, 
creatividad y a veces arrojo. El objetivo es 
llevar al ecosistema a un estado particular 
en el menor tiempo y con el menor costo 
posibles. Esto implica diseñar mecanismos 
que acorten ciertos procesos que usualmen-
te toman mucho tiempo, como los procesos 
de descontaminación y descompactación 
del suelo, de generación de suelo y de acu-
mulación de materia orgánica y de sucesión 
secundaria. 

Sin embargo, cada caso es único y aún se 
trata de una disciplina muy joven en la cual, 
excepto por algunos ecosistemas de zona 
templada muy sencillos, no hay suficiente 

Por Carolina Murcia y Juan Pineda
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información ni teoría que permita generar 
protocolos de restauración que sean ge-
neralizables. Por lo pronto existen algunos 
principios muy básicos. El resto queda al in-
genio y conocimiento del experto. 

La perspectiva de la 
restauración ecológica como 
una iniciativa acoplada a las 

necesidades locales
Los proyectos de restauración ecológica 

rara vez se llevan a cabo en un vacío socio-
cultural. Los mismos factores sociocultura-
les que contribuyeron al deterioro del eco-
sistema son parte del contexto en el cual 
tienen lugar las labores de restauración. La 
restauración ecológica es un campo donde 
convergen expectativas tanto rurales como 
urbanas en cuanto al estado deseado de 
los ecosistemas y abre la oportunidad para 
que se creen sinergias entre las iniciativas 
de la comunidad científica, la sociedad civil 
y las comunidades indígenas y campesinas 
(Clark, 1997). Por lo tanto, un proyecto de 
restauración por lo general es un proyecto 
multidisciplinario en el que típicamente se 
conjugan, como mínimo, la biología, la so-
ciología, la antropología, la economía y la 
ingeniería. 

El primer reto de un programa de res-
tauración es cambiar las prácticas sociales, 
culturales o económicas que generaron el 
deterioro. Esto se logra únicamente cuan-
do hay conciencia de que el ecosistema está 
degradado y que requiere intervención, y 
las comunidades que tienen responsabi-
lidad en ese deterioro desean un cambio y 
están dispuestas a colaborar para que se dé 
ese cambio. De tal forma que con un traba-
jo participativo y multisectorial es posible 
crear las condiciones para que todos los es-
tamentos contribuyan y se apropien del pro-
yecto y se enorgullezcan de los resultados. 

En muchos casos es necesario que el pro-
yecto de restauración contemple el diseño 
de ecosistemas que estén acoplados a la di-
námica de las comunidades humanas, para 
que al mejorar sus opciones de sustento eli-
minen aquellas prácticas que ocasionaron 
el problema en primera instancia. También 
es posible y deseable que las comunidades 
vecinas al proyecto contribuyan con sus 
conocimientos y recursos. De esta forma, 
un proceso de restauración de ecosistemas 
puede generar una dinámica educativa que 
tenga como resultado principal la aparición 
de una conciencia individual que garantice 
la viabilidad y mantenimiento a largo plazo 
del proyecto. La posibilidad de una verdade-
ra sinergia entre cultura y ecosistemas es es-
pecialmente inspiradora para la práctica de 
la restauración ecológica.

Definición de 
restauración ecológica

La restauración ecológica es un proceso 
dirigido, o por lo menos deliberado, por me-
dio del cual se ejecutan acciones que ayudan 
a que un ecosistema que ha sido alterado, 
recupere su estado inicial, o por lo menos 
llegue a un punto de buena salud, integridad 
y sostenibilidad (SER1, 2002). Hay una va-
riedad de definiciones de restauración eco-
lógica que abarcan desde las más amplias 
hasta las más específicas. Pueden citarse las 
siguientes:

“Es el acto de restaurar a un estado o po-
sición anterior… o a una condición no dete-
riorada o perfecta” (Bradshaw, 1997).

“Regresar a un estado anterior u original” 
(Meffe & Carroll, 1994, tomado de Webster’s 
New Collegiate Dictionary).

“Restauración ecológica es el proceso 
de ayudar al establecimiento, recuperación 
(o mejoramiento) de un ecosistema, con 
respecto a su biodiversidad, procesos eco-
lógicos y estructuras, contexto regional e 

1. SER. Society for Ecological Restoration (Sociedad para la Restauración Ecológica).
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histórico y prácticas culturales sostenibles” 
(SER, 2000).

“Restauración ecológica es una actividad 
intencional, que inicia o acelera la recupe-
ración de un ecosistema que fue degradado, 
dañado o destruido completamente, gene-
ralmente por actividades humanas” (SER, 
2001, definición de trabajo del “Science and 
Policy Working Group”).

La más reciente ha sido acuñada por la 
Sociedad de Ecología de la Restauración, 
luego de varios intentos de producir una 
definición sencilla y amplia (SER, 2002): “la 
restauración ecológica es el proceso de ayu-
dar a la recuperación de un ecosistema que 
ha sido degradado, dañado o destruido”

Independientemente de la definición, el 
objetivo último de la restauración ecológica 
es recuperar las características o atributos 
del ecosistema que han sido alterados y 
llevarlo hacia un punto donde las dinámi-
cas internas le permitan mantenerse en el 
tiempo con el mínimo de intervención posi-
ble (plancha 10). Idealmente se busca que el 
ecosistema regrese a su trayectoria histórica 
con todo su potencial evolutivo. Es decir, que 
el ecosistema pueda responder y adaptarse 
a los cambios ambientales globales mante-
niendo su integridad ecológica, sin que haya 
intervenciones adicionales de los humanos. 
Esto es de vital importancia en este periodo 
de cambio climático global tan acelerado de 
las últimas décadas. 

¿Restauración ecológica o 
ecología de la restauración? 

Estos son en realidad dos conceptos dis-
tintos. La restauración ecológica correspon-
de a la práctica, mientras que la ecología de 
la restauración es la ciencia que abarca todo 
el conocimiento ecológico necesario para 
hacer la restauración y lo organiza en prin-
cipios teóricos. Estos, sin embargo, no son 
los únicos principios que se aplicarían en 
un proyecto de restauración. También están 
los aspectos edafológicos, de ingeniería y de 

otras disciplinas que deben ser aplicados a 
muchos proyectos de restauración. Debido a 
la extensión que requiere cada uno de estos 
componentes, en este capítulo nos referire-
mos solamente al componente ecológico. 

El objetivo fundamental de la ecología de 
la restauración es construir un cuerpo teórico 
que permita identificar principios fundamen-
tales y alcanzar un cierto grado de predecibi-
lidad de los resultados de un proyecto. En la 
medida en que eso se logre podrá considerar-
se una verdadera ciencia de la restauración. 
El desarrollo de esta ciencia requiere hacer 
seguimiento a los proyectos para determinar, 
en una escala espacial y temporal larga, si el 
sistema resultante es autosostenible y si cum-
plió con los objetivos iniciales de una forma 
consistente y predecible.

Bases conceptuales 
para la restauración

¿Qué bases conceptuales ecológicas 
debe manejar un restaurador? A continua-
ción se relacionan algunos conceptos bási-
cos que deben formar parte del portafolio 
conceptual de cualquier persona dedicada a 
la restauración ecológica.

Ecosistema. Un ecosistema es el conjunto 
de los organismos que coexisten en un área 
y su medio físico (capítulo 1). La restauración 
de un ecosistema, por lo tanto, implica no sólo 
recuperar las poblaciones de ciertas especies 
sino las condiciones del medio físico en las 
que estas especies se encuentran. 

Sucesión ecológica. La sucesión eco-
lógica es el proceso por medio del cual se 
establece una comunidad en un lugar, luego 
de una perturbación o de la aparición de un 
nuevo sitio para colonizar. La sucesión eco-
lógica implica que hay un cambio gradual, a 
través de una serie de etapas, en la compo-
sición de especies. Para hacer restauración 
ecológica, es fundamental un conocimiento 
amplio y profundo del proceso de sucesión 
ecológica (tanto primaria como secunda-
ria) pues en última instancia es el motor 



142 Ecología de la restauración

que mueve los cambios en un ecosistema 
después de una perturbación. Es necesario 
entender cuáles son los factores que habían 
detenido la sucesión o desviado el proceso, 
hasta el momento de la intervención (Ewel, 
1987). También es necesario conocer las es-
pecies que se establecen en las distintas eta-
pas y los requerimientos ecológicos de las 
que serán utilizadas para asistir el proceso.

Ecología del suelo. Cuando la perturbación 
ha sido severa y ha comprometido las condi-
ciones fisicoquímicas del suelo, es necesario 
hacer una intervención previa que normalice 
este componente del ecosistema. Mientras no 
se eliminen problemas como la compactación, 
pérdida de estabilidad, contaminación, pérdi-
da de nutrientes del suelo o pérdida del hori-
zonte O con su fauna y flora, ningún esfuerzo 
de restauración tendrá éxito. Por lo tanto, el 
restaurador debe tener conocimientos básicos 
de los suelos del lugar y de las condiciones 
que limitarían el restablecimiento de las espe-
cies claves de la zona.

Ecología del paisaje. Ningún proyecto de 
restauración, por enfocado que esté en un solo 
ecosistema, tiene lugar aislado del paisaje en 
el que está inmerso (capítulo 3). Es necesario 
tener en cuenta el papel que jugará el nue-
vo ecosistema en la dinámica del paisaje y el 
efecto que tendrán los parches aledaños sobre 
el área restaurada. Este efecto puede ser posi-
tivo, si los parches aledaños aportan nutrien-
tes o materia orgánica al parche en restaura-
ción. Además, si esos parches corresponden 
a estados sucesionales más avanzados del 
ecosistema que se quiere restaurar, le pueden 
aportar propágulos o individuos de especies 
vegetales y animales. Los parches aledaños 
también podrían tener un efecto deletéreo si 
están bajo la influencia de aquel factor que 
precisamente causó el deterioro del parche en 
restauración y este factor se propaga de algu-
na manera, por ejemplo, fuego, semovientes 
o especies de plantas invasoras y agresivas 
como el helecho de marrano (Pteridium spp.), 
o extracción de madera no sostenible. Por otro 
lado, si el parche en restauración está contri-

buyendo a solucionar un problema ecológico 
o que afecta a la comunidad humana vecina, 
las probabilidades de éxito serán mayores. 

Cuando el área afectada es extensa, los 
proyectos de restauración pueden abarcar 
una escala espacial tal que obliga a involu-
crar, como mínimo, la heterogeneidad espa-
cial de uno, dos o más ecosistemas. Por lo 
tanto, es indispensable que haya un conoci-
miento de la escala espacial a la que variaba 
el ecosistema o el paisaje originalmente, con 
el objetivo de poder replicar esa variación. 

Ecología de ciclos ecosistémicos. En al-
gunos casos la motivación para emprender 
un proyecto de restauración es la de restau-
rar un ciclo ecosistémico (por ejemplo, agua, 
nitrógeno, carbono). En estos casos se re-
quiere un profundo conocimiento de cómo 
funcionaba el ciclo antes de la perturbación, 
cómo ha sido afectado por la perturbación 
y cuáles son los elementos críticos que se 
deben restaurar primero para recuperar el 
sistema.

Tipos de actividades 
asociadas a la restauración: 
la importancia de los puntos 

de partida y referencia 
La literatura sobre restauración contiene 

una diversidad de términos como: restaura-
ción, recuperación, rehabilitación o re-crea-
ción (entre otros), que en primera instancia 
parecen sinónimos. Sin embargo, en este 
contexto no lo son y llevan intrínsecos unos 
conceptos fundamentales de la restauración 
ecológica. Por lo tanto, es importante ser 
precisos en el lenguaje que se utiliza. 

Las palabras definen y guían nuestro 
pensamiento (Bradshaw, 1997). A diferen-
cia del lenguaje cotidiano, en la ciencia y la 
tecnología cada palabra tiene un significado 
preciso. Muchas palabras, que son sinóni-
mos en el lenguaje común, en ciencia pue-
den significar cosas distintas; por ejemplo, 
“Moisés fue salvado/rescatado de las aguas”. 



Regiones biodiversas 143

En el lenguaje común, salvar y rescatar pue-
den usarse como sinónimos. Sin embargo, 
en informática tienen implicaciones muy 
diferentes. Salvar significa grabar datos en 
memoria digital, mientras que rescatar sig-
nifica recuperar datos de un medio.

En la disciplina de la restauración ecoló-
gica, la precisión en el lenguaje es imperati-
va, pero no debe convertirse en una camisa 
de fuerza ni en un impedimento para reali-
zar proyectos de restauración. Actualmente 
hay una diversidad de términos que tienen 
distintos significados y que representan si-
tuaciones distintas. Sin embargo, y en bue-
na parte porque es un campo muy nuevo, 
aún hay inconsistencias entre los autores y 

no hay definiciones oficiales o por lo menos 
de amplia utilización, de forma que hay algo 
de confusión con los términos. 

Las cosas se complican un poco más al 
traducir al español, pues en algunos casos 
no hay palabras que correspondan exacta-
mente en los dos idiomas. El recuadro 10.1 
presenta una comparación de estos térmi-
nos y algunas de las definiciones que se han 
publicado. Esta diversidad de términos y sus 
definiciones, que no siempre coinciden en-
tre autores, reflejan varias cosas:
1. El grado de complejidad y el espectro de 

diversidad de actividades que pueden ser 
consideradas en propiedad, o marginal-
mente, acciones de restauración. 

Término Bradshaw 
1997

Meffe & 
Carroll 1994, 

reinterpretado 
del Webster’s 

New Collegiate 
Dictionary

SER, 2002

Dicc Real 
Acad Esp. 
**Oxford 
English 

Dictionary

Restoration

Restauración

“El acto de 
restaurar a un 
estado anterior 
o posición, o a 
una condición 
no dañada o 
perfecta”.

“Regresar a un esta-
do anterior u origi-
nal”.

“Volver a 
poner una 
persona o 
cosa en el es-
tado en que 
estaba”.

Rehabilitation

Rehabilitación

“La acción de 
restaurar una 
cosa a una con-
dición o estado 
anterior” –no 
hay implicación 
de perfección– es 
cualquier mejora.

“Intento de devolver 
elementos de estruc-
tura y función a un 
sistema ecológico, sin 
que necesariamente 
se trate de completar 
la restauración hasta 
una condición anterior 
preestablecida”.

“Enfatiza la repa-
ración de proce-
sos ecosistémicos, 
productividad y 
servicios”.

“Habilitar 
o restituir 
una cosa o 
persona a 
su estado o 
condición 
perdidas”.

Recuadro 10.1

Comparación de defi niciones de restauración provenientes de varias fuentes

Sigue
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Término Bradshaw 
1997

Meffe & 
Carroll 1994, 

reinterpretado 
del Webster’s 

New Collegiate 
Dictionary

SER, 2002

Dicc Real 
Acad Esp. 
**Oxford 
English 

Dictionary

Reclamation

Reclamación

“Hacer una 
tierra apta para 
cultivo”; no hay 
implicación de 
regresar a un 
estado original.

“Trabajo ‘rehabilita-
tivo’ que se le hace a 
los sitios más severa-
mente degradados, 
tales como tierras 
perturbadas por mi-
nería de cielo abierto 
o construcción a gran 
escala”.

“Los principales 
objetivos de 
la reclamación 
incluyen la es-
tabilización del 
terreno, asegura-
miento de la se-
guridad pública, 
mejoramiento 
estético y usual-
mente el retorno 
de la tierra a lo 
que se considera-
ría un propósito 
útil, dentro del 
contexto regio-
nal”.

“Impugna-
ción o pro-
testa que se 
hace contra 
una cosa” 
(derecho).

Replacement

Reemplazo

“Dar o conse-
guir un sustituto 
o algo equiva-
lente en lugar 
de otra cosa”.

“Sustituir 
una cosa por 
otra”.

Remediation

Remediación

“El acto de rec-
tifi car o enmen-
dar”.

“Poner reme-
dio o arreglar 
una cosa que 
ha sufrido un 
daño o un 
mal”.

Sigue

Continúa
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Término Bradshaw 
1997

Meffe & 
Carroll 1994, 

reinterpretado 
del Webster’s 

New Collegiate 
Dictionary

SER, 2002

Dicc Real 
Acad Esp. 
**Oxford 
English 

Dictionary

Re-creation

Re-creación

“intento(s) de recons-
truir un ecosistema 
completo, en un sitio 
tan severamente per-
turbado que no que-
da virtualmente nada 
para restaurar. 
El nuevo sistema 
puede ser, o bien di-
señado a partir de un 
sistema ubicado por 
fuera de la distribu-
ción histórica del sis-
tema, o bien estable-
cido en condiciones 
distintas a aquellas en 
las que existió natu-
ralmente”.

“Producir de 
nuevo una 
cosa”.

Enhancement

Mejoramiento

“Establecimien-
to de un ecosis-
tema alternati-
vo” –expresión 
usada en Esta-
dos Unidos.

“Aumentar 
en grado; 
incrementar 
en valor”.
**“Hacer que 
una cosa sea 
mejor de lo 
que era”.

Mitigation

Mitigación

“Apaciguar o 
moderar la mal-
dad de algo”.

“Acción con la in-
tención de com-
pensar un daño 
ambiental”.

“Hacer un 
dolor o una 
molestia más 
soportable”.

Continúa

Sigue
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2. La influencia de distintas aproximacio-
nes que convergen en esta disciplina, ta-
les como planeación urbana, ingeniería 
civil, ingeniería sanitaria, ingeniería am-
biental, ecología o biología de la conser-
vación.

3. Los intereses que en el fondo motivan 
las acciones de restauración, por ejem-
plo: (a) la conservación de la biodiver-
sidad, la cual tiene distintos grados de 
purismo, desde el objetivo de recuperar 
el sistema exactamente a un estado de 
preperturbación humana hasta el de lle-
gar a un estado funcional que incorpore 
a los humanos como parte integral del 
sistema, (b) la recuperación de servicios 
ambientales, (c) la recuperación de ac-
tividades humanas ancestrales y (d) la 
recuperación de fertilidad y capacidad 
productiva.

Este panorama de tres gradientes con-
trasta con la visión estereotipada de la dis-
ciplina que considera sólo dos polos de una 
dicotomía entre los proyectos orientados por 
la ciencia y aquellos originados en la planea-
ción urbana, como por ejemplo los proyec-

tos urbanos con fines recreativos o estéticos 
(Clark, 1997). Esta dicotomía aparente es pro-
ducto de dos escuelas importantes en el de-
sarrollo de esta disciplina. Por una parte está 
la escuela norteamericano-australiana, que 
busca revertir los efectos de las actividades 
humanas recientes y recuperar los ecosiste-
mas a su estado original. En la mayoría de 
los casos hay buena o excelente información 
sobre lo que era el estado original. Por otra 
parte está la escuela europea, que busca me-
jorar ambientalmente un lugar pero carece 
de la información sobre el estado original del 
ecosistema que ahí existía antes de que fuera 
destruido, pues usualmente esa destrucción 
tuvo lugar muchos siglos antes de que exis-
tiera la ecología como disciplina.

Todos los términos que se han mencio-
nado hasta ahora, sin embargo, tienen dos 
puntos en común: un punto de partida y un 
punto de referencia, es decir, un ideal al que 
se quiere llegar (figura 10.1). El punto de 
partida es el estado en el cual se encuentra 
actualmente el ecosistema, antes de iniciar 
la restauración. El punto de referencia es el 
estado ideal al cual se espera que eventual-
mente llegue el ecosistema.

En la primera columna aparece cada término en inglés y en negrita su correspondiente en español.

Término Bradshaw 
1997

Meffe & 
Carroll 1994, 

reinterpretado 
del Webster’s 

New Collegiate 
Dictionary

SER, 2002

Dicc Real 
Acad Esp. 
**Oxford 
English 

Dictionary

Ecological 
Recovery

Recuperación 
Ecológica

“Dejar solo al siste-
ma con la expecta-
tiva general de que 
recuperará unos 
atributos deseables a 
través de la sucesión 
natural”.

Continúa



Regiones biodiversas 147

El punto de referencia puede ser:
a. El ecosistema original, que puede ser 

modelado a partir de: 
i. Conocimiento previo sobre el ecosis-

tema desaparecido, el cual presupone 
que de no haber sido perturbado, sus 
atributos actuales serían iguales a los 
de aquella época. 

ii. Conocimiento de ecosistemas natu-
rales no perturbados y adyacentes al 
proyecto, lo cual presupone que esta 
zona era igual originalmente a los 
ecosistemas aledaños y si no hubiera 
sido perturbada hubiera cambiado de 
forma paralela. 

iii. Conocimiento de ecosistemas natu-
rales no perturbados, que existen en 

un lugar equivalente ecológicamente 
(suelos y clima) al que se quiere res-
taurar. 

b. Un ecosistema con algunas propiedades 
del original. Este se puede modelar a 
partir de un ecosistema que es:
i. Similar al original, pero que no con-

tiene todos sus atributos. Por ejem-
plo, un bosque que contiene la bio-
masa, composición y estructura de la 
vegetación original, pero sin algunos 
grupos de animales.

ii. Distinto al original en composición y 
fisonomía, pero con algunos atribu-
tos ecológicos del original. Por ejem-
plo, un humedal que reproduce los 
procesos hidrológicos del original, 

Distintos tipos de proyectos de restauración según el grado en el 
cual el ecosistema restaurado se aproxime al ecosistema original 

Figura 10.1

En este caso y por simplicidad, tanto el punto de partida como el ecosistema original se defi nen con 
base en dos ejes sintéticos: función y estructura del ecosistema (modifi cado de Bradshaw, 1987).
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pero con otras especies de plantas o 
de peces. 

c. Un ecosistema completamente distin-
to tanto en composición como en pro-
cesos ecológicos, pero que cumple con 
una función deseable; por ejemplo, un 
ecosistema construido con especies fo-
ráneas sobre un basurero municipal o 
una mina de cielo abierto que cumple la 
función de recuperar estética y sanitaria-
mente un paisaje.

La motivación de seleccionar el punto de 
referencia no es siempre ecológica, o basada 
en la preocupación por la biodiversidad del 
ecosistema o regional. Con frecuencia esta 
decisión obedece a razones menos ecológi-
cas y más prácticas. Por un lado, depende 
en gran parte de las probabilidades de éxito 
de restaurar completamente el ecosistema, 
pues a mayor grado de deterioro menor es 
la probabilidad de lograr la restauración de 
todos los atributos y mayor el costo econó-
mico del proyecto. Por otro lado, también 
juega un papel importante la motivación de 
los interesados en el proyecto, que usual-
mente son la comunidad, el gobierno y los 
donantes o financiadores del proyecto. En 
muchos casos la motivación es simplemen-
te la de resolver un problema ambiental de 
contaminación de agua o aire, de surtido de 
agua o de estabilización de taludes. En otros 
casos se busca resolver un problema de ca-
rácter estético. 

Con frecuencia no es fácil seleccionar el 
punto de referencia apropiado. Esto puede 
ocurrir, por ejemplo, cuando se busca restau-
rar el ecosistema a un estado anterior pero 
ese estado ha cambiado significativamente 
en el tiempo debido a que es muy dinámico. 
En otros casos se busca restaurar un eco-
sistema que ha sido producto de prácticas 
culturales de las comunidades humanas que 
lo ocupaban y en estos casos, además de re-
producir las condiciones ecológicas de ese 
ecosistema hay que reconstruir las prácticas 
de manejo que solían mantenerlo. 

En los trópicos un ecosistema boscoso 
puede tomar ocho a diez décadas antes de 
manifestar todas las características de un 
bosque maduro. Al momento de escoger un 
punto de referencia es indispensable tener 
en cuenta que para cuando el ecosistema 
en restauración llegue a su estado madu-
ro, el punto de referencia seleccionado hoy 
puede haber cambiado de forma natural en 
respuesta a procesos naturales o de gran 
escala como el cambio climático global, de 
modo que al final los dos ecosistemas no 
son iguales. Por este motivo, el proceso de 
selección del punto de referencia puede ser 
tan complejo como apuntarle a un blanco 
móvil (Bradshaw, 1987).

Criterios para identificar 
necesidades de restauración 

a escala del paisaje
La restauración puede ser utilizada para 

revertir procesos negativos a escala del pai-
saje, asociados con la pérdida de cobertura 
de un ecosistema o la fragmentación (capí-
tulo 6). Así, la restauración puede servir para 
incrementar la cobertura de un ecosistema, 
mitigar los efectos de borde o restablecer la 
conectividad entre remanentes del ecosis-
tema original.

La cobertura de un ecosistema puede 
aumentarse a través de la restauración pa-
siva, es decir, permitiendo la regeneración 
natural, o sembrando especies nativas en 
una proporción similar a la que uno encon-
traría en un ecosistema natural. Este tipo 
de restauración debe tener como referente 
la vegetación original del lugar y depende 
en gran parte de la presencia de remanen-
tes de vegetación relativamente intactos y 
cercanos. Para aumentar sus probabilidades 
de éxito, la restauración tendría lugar prefe-
rentemente en la periferia de los fragmentos 
o en su vecindad inmediata. El aumento de 
cobertura original puede servir para los si-
guientes propósitos:
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• aumentar la representatividad de un eco-
sistema en el paisaje;

• garantizar la supervivencia del ecosis-
tema a la luz de su régimen de perturba-
ciones naturales;

• garantizar la supervivencia de una o va-
rias especies de interés que requieren 
mayores extensiones de hábitat.

La restauración también permite mitigar 
los efectos de borde, cuando se usa para es-
tablecer zonas de amortiguación alrededor 
de los fragmentos. Estas zonas de amorti-
guación consisten en bandas de vegetación 
que pueden ser iguales o diferentes al eco-
sistema original y que reducen el impacto de 
la matriz sobre los fragmentos. Idealmen-
te, la cobertura vegetal que constituye una 
zona de amortiguación debe ser tan similar 
como sea posible a la vegetación sucesio-
nal del ecosistema original. Los efectos de 
borde pueden tener lugar tanto a escala de 
un pequeño fragmento, como a escala de un 
parque nacional. El concepto de la zona de 
amortiguación se aplica a ambas escalas es-
paciales. 

Finalmente, es posible restablecer la co-
nectividad de un ecosistema en el paisaje a 
través de la restauración (capítulo 3). Esta 
conectividad puede ser de dos tipos: estruc-
tural y funcional. La conectividad estructu-
ral consiste en restablecer la conexión física 
entre dos fragmentos a través de un corredor 
de vegetación similar a la de los parches que 
se quiere conectar. La efectividad del corre-
dor depende de sus características (anchura, 
longitud y tipo de vegetación) y se determina 
como la probabilidad de movimiento de un 
organismo desde un fragmento al otro. La 
máxima efectividad se logra cuando el co-
rredor está constituido por un hábitat igual 
o muy similar al ecosistema de los fragmen-
tos, y cuando el corredor es ancho y corto. 

La conectividad funcional consiste en 
conectar dos fragmentos por medio de un 
ecosistema distinto al ecosistema original o 
a cualquiera de sus estadios sucesionales, 

pero que permite el movimiento de algunas 
especies. Este ecosistema intermedio puede 
ser un agroecosistema, una plantación o un 
sistema agroforestal. Este tipo de conexión 
es la mejor opción para paisajes de uso múl-
tiple en los que se entremezclan distintos 
usos del suelo, incluyendo conservación y 
producción. Los ecosistemas más apropia-
dos para lograr una conectividad funcional 
son aquellos que se asemejan al máximo en 
estructura al ecosistema que se quiere co-
nectar y los que tienen un carácter perma-
nente. En contraste, aquellos ecosistemas 
que están sujetos a cambios estructurales 
significativos periódicamente (por ejemplo 
tala o cosecha de toda la vegetación), o que 
difieren significativamente en estructura, 
tienen menor éxito como conectores. En ese 
sentido, las plantaciones forestales podrían 
constituir buenos conectores funcionales, 
pero únicamente si son manejados de ma-
nera que la cosecha nunca interrumpa la co-
nexión entre los fragmentos. 

Qué implica un proceso de 
restauración ecológica

Un proyecto de restauración es complejo 
pues contempla varios escenarios de dife-
rente índole como son los científicos, finan-
cieros, ecológicos y sociales. Del buen aco-
ple de estos elementos dependerá el buen 
resultado del proyecto. Además los proyec-
tos de restauración necesitan como primer 
ingrediente una gran dosis de paciencia, 
pues la recuperación de un ecosistema tarda 
varios años o quizás décadas. Los proyectos 
inmediatistas no están en sintonía con ini-
ciativas de restauración.

Otro elemento fundamental en un proyec-
to de restauración es el ecosistema de refe-
rencia y el plan de evaluación y monitoreo del 
proceso. El ecosistema de referencia es aquel 
ecosistema al que se quiere llegar una vez con-
cluido el proceso de restauración. Este puede ser 
un ecosistema aledaño pero en buen estado de 
conservación, un referente histórico con fuentes 
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orales o escritas de lo que fue el ecosistema, una 
recopilación de datos previos a la perturbación o 
una combinación de todos estos elementos. En 
este caso, donde el ecosistema de referencia no 
existe en el espacio, mientras más completa sea 
la descripción, más elementos y ayudas aportará 
en el proceso de restauración. La Sociedad para 
la Restauración Ecológica (SER) ha listado algu-
nos de los elementos que pueden ayudar a defi-
nir el ecosistema de referencia:
• Descripciones ecológicas, listados de es-

pecies y mapas del ecosistema antes de 
ser perturbado.

• Fotografías aéreas y terrestres del pasa-
do y el presente del lugar.

• Remanentes del ecosistema que pueden 
indicar condiciones físicas y biológicas.

• Descripciones ecológicas y listados de 
especies de ecosistemas similares no 
perturbados.

• Especímenes de herbario y museo de las 
especies que se quieran recuperar.

• Referencias históricas y referencias ora-
les de personas que hayan conocido el 
sitio antes de ser perturbado.

• Evidencia paleoecológica, es decir regis-
tros de las especies que habitaron anti-
guamente en el lugar, por ejemplo: polen 
fosilizado, registros de carbón vegetal o 
fósiles de invertebrados o vertebrados.

Los proyectos de restauración también 
requieren un plan de monitoreo y evalua-
ción (capítulo 14) cuya función es determi-
nar cómo va el ecosistema respecto a la re-
ferencia. Existen tres principales formas de 
monitorear y evaluar el proceso de restau-
ración: comparación directa, evaluación de 
atributos y evaluación de trayectorias.

En la comparación directa se seleccio-
nan ciertos parámetros que reflejen la bue-
na salud del ecosistema y se comparan con 
el ecosistema de referencia. La selección de 
estos parámetros debe ser cuidadosa y re-
quiere de experiencia y conocimiento del 
ecosistema en cuestión. 

La evaluación de atributos se enfoca en 
aquellos atributos que garantizan una diná-
mica que le permita al ecosistema automan-
tenerse en el tiempo sin ayudas externas. 
Estos atributos serán listados más adelante 
cuando se expongan las características de 
un ecosistema restaurado. 

La evaluación de trayectorias es una he-
rramienta aún en desarrollo y consiste en 
tomar una gran cantidad de datos del eco-
sistema en proceso de restauración con el 
objetivo de ver qué tendencias tiene y deter-
minar la probabilidad de que se esté acer-
cando o no al ecosistema de referencia.

¿Cuándo se ha restaurado 
un ecosistema?

Aunque los ecosistemas restaurados 
siempre continuarán cambiando, como 
cambia naturalmente cualquier otro ecosis-
tema, hay un punto en el camino de la re-
cuperación en el que se puede decir que el 
ecosistema está restaurado. Este punto no 
es fácil de determinar con exactitud porque 
no es un estado totalmente definido. Sin 
embargo hay ciertos criterios generales que 
podrían sugerir la finalización del proceso.

Un ecosistema está restaurado cuando 
sus recursos bióticos y abióticos le permitan 
automantenerse tanto estructural como fun-
cionalmente. Este ecosistema es capaz de 
tolerar la gama de perturbaciones normales 
que hace parte del ambiente y es capaz de 
interactuar con otros ecosistemas aledaños 
a través del intercambio de materia y ener-
gía y responde a las condiciones culturales y 
sociales que lo rodean. En la siguiente lista 
se presenta una base sobre la cual evaluar si 
un ecosistema ya está restaurado o no: 
• Si tiene el ensamblaje característico de 

especies que compone el ecosistema de 
referencia y tiene una adecuada estruc-
tura de la comunidad.

• Si tiene especies nativas en la mayor pro-
porción posible.
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• Si tiene todos los grupos funcionales 
(carnívoros, productores, etc.) necesa-
rios para que el ecosistema se siga desa-
rrollando.

• Si presenta un ambiente físico capaz de 
sostener poblaciones reproductivas de 
todas las especies necesarias para su au-
tomantenimiento.

• Si tiene una apariencia saludable en su 
función y estructura y no presenta signos 
de desequilibrios ecológicos.

• Si está armónicamente integrado a una 
matriz de ecosistemas o paisaje con los 
cuales interactúa.

• Si no tiene en sus alrededores factores 
que representen una amenaza para su 
salud e integridad, o por lo menos estos 
factores están reducidos a su mínima ex-
presión.

• Si es capaz de soportar los periodos nor-
males de estrés del ambiente local, los 
cuales sirven para mantener la integri-
dad del ecosistema y del paisaje.

• Si se puede automantener en todos los 
aspectos que representen su integridad 
y tiene el potencial para perdurar indefi-
nidamente bajo las apropiadas condicio-
nes ambientales. 

Como en todos los ecosistemas, pueden 
darse cambios en la estructura, en la com-
posición e incluso en algunos procesos; 
sin embargo, en un ecosistema restaurado 
existe el potencial para que todo el material 
biótico evolucione y se adapte cuando las 
condiciones ambientales cambien.

Técnicas utilizadas en la 
restauración

Existe ya un arsenal de técnicas aplicadas 
a la restauración, la mayoría de las cuales 
han sido desarrolladas y refinadas en ecosis-
temas de zona templada. Debido a las mar-
cadas diferencias entre los ecosistemas de 
zona templada y los tropicales, no todas las 
técnicas son apropiadas para bajas latitudes 

y ecosistemas complejos. Sin embargo, hay 
unos principios básicos que se aplicarían a 
cualquier ecosistema.
1. Corrección de características físicas del 

suelo. 
a. Restablecimiento de los perfiles de 

suelo. En proyectos de minería de cie-
lo abierto o cualquier otro que involu-
cre excavaciones, en los cuales se re-
tiran varios horizontes del suelo hasta 
llegar al yacimiento, con frecuencia 
se permitía la mezcla de las capas de 
suelo. Actualmente, se trata de forma 
preventiva y se apilan separadamente 
las capas. Al final del proyecto minero 
o de excavación, se redistribuyen con 
bulldozer las distintas capas de acuer-
do con su estratificación original.

b. Compactación. Este es uno de los pro-
blemas más complicados de manejar 
pues para descompactar el suelo por 
lo general es necesario arar o procesar 
el suelo con maquinaria pesada. Esto 
tiene el doble problema de que se pue-
den mezclar los horizontes y dañar la 
textura que determina el drenaje y que 
la misma maquinaria pesada que se 
usa para hacer el trabajo puede com-
pactar las capas más profundas del 
suelo por su peso.

c. Drenaje y nivel freático. Para recuperar 
el drenaje superficial del suelo se utili-
zan técnicas desarrolladas y probadas 
por agricultores bien sea para secar el 
suelo o para crear estanques o elevar 
el nivel freático.

d. Estabilización del talud. La ingeniería 
civil tiene toda una subdisciplina dedi-
cada a este tema. Por lo general estas 
técnicas van desde soluciones artesa-
nales consistentes en apilar costales 
con material para contener la erosión, 
hasta la construcción de muros de 
contención con instalación de ancla-
jes en la roca subyacente.

2. Corrección de condiciones químicas del 
suelo.
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a. Nutrientes. Dependiendo del grado 
de deterioro, se utilizan desde solu-
ciones artesanales como adición de 
sedimentos de aguas residuales no 
tóxicas o materia orgánica de dese-
cho (basura orgánica), hasta la apli-
cación a gran escala de correctores 
de pH y macro y micronutrientes. Por 
lo general se adaptan las técnicas de-
sarrolladas por los agrónomos, para 
las condiciones particulares de nu-
trientes de los bosques tropicales. 

b. Contaminación. Existe toda una disci-
plina creciente que está desarrollan-
do técnicas de descontaminación que 
varían desde la fitorremediación (uso 
de plantas para extraer los contami-
nantes) hasta el lavado (aplicación en 
exceso de agua para diluir los quími-
cos) o la aplicación de químicos que 
contrarresten o absorban los conta-
minantes. 

3. Aceleración de la sucesión secundaria.
a. Eliminación de vegetación que detiene 

la sucesión. Esta se realiza aplican-
do herbicidas (e.g., glifosato o Round 
Up®), desyerbando manualmente o po-
dando la vegetación con maquinaria o 
con rumiantes, o sembrando plántulas 
de arbustos de rápido crecimiento en 
pequeños claritos (platos) dentro de la 
vegetación a remplazarse.

b. Lluvia de semillas. En la zona tem-
plada del norte ya están disponibles 
mezclas de semillas desarrolladas 
para recuperar ecosistemas específi-
cos en zonas específicas de Estados 
Unidos y Canadá. Esas semillas se 
aplican al voleo en seco, asperjadas 
en un medio acuoso enriquecido o 
por siembra con equipos mecánicos 
que hacen una depresión en el suelo 
y las entierran un poco. En Colombia 
se ha ensayado la dispersión de se-
millas al voleo o arrojadas desde un 
helicóptero, con resultados bastante 
variables. Una técnica más sencilla, 

consiste en plantar perchas para aves 
en las áreas a restaurar. El éxito de 
este método depende en buena par-
te de que existan fuentes de semillas 
aledañas. En Costa Rica, Janzen uti-
lizó con éxito caballos alimentados 
con frutos de unas pocas especies 
de árboles, que se dejaban deambu-
lar por la zona para que depositaran 
las semillas. Para estimular sus mo-
vimientos se les proveía de forraje 
mezclado con semillas en estaciones 
de alimentación ubicadas a lo largo 
de la zona en restauración.

c. Siembra de plántulas. Al sembrar plán-
tulas se espera que se acelere el proce-
so de sucesión pues se desarrolla una 
cobertura de arbustos y arbolitos en 
menor tiempo y además se puede eli-
minar por sombrío las gramíneas, que 
son uno de los factores limitantes de 
la sucesión. Sin embargo, no siempre 
se obtiene el resultado esperado. Aún 
no hay experiencias exitosas bien do-
cumentadas. En teoría, el éxito depen-
dería de la mezcla de especies selec-
cionada, la distribución espacial de las 
plantas y la proporción de individuos 
de las especies.

4. Corrección de fallas en la composición de 
especies (enriquecimiento). Esto general-
mente corresponde a etapas tardías de los 
proyectos, en los que se busca recuperar 
la composición de especies o asegurar el 
establecimiento de alguna especie clave 
o de interés. Se utilizan técnicas de rein-
troducción de animales (previo análisis de 
disponibilidad de recursos para el animal), 
o siembra de plántulas de especies vegeta-
les de interés. 

5. Corrección de problemas en procesos 
ecológicos. Este es territorio incógnito. 
Poco o nada se sabe de hasta dónde es 
posible restaurar un proceso ecológico 
y cómo lograrlo. Esto requiere conoci-
mientos muy profundos de la ecología 
de un sistema. 
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Plancha 10

© Gustavo Kattan

Bosques restaurados en el Parque Regional Natural Ucumarí. La vegetación homogénea en la 
parte central de la foto son bosques plantados de aliso (Alnus acuminata). Los alisales son menos 
diversos que la sucesión secundaria (Murcia 1997), pero bajo ciertas circunstancias ayudan a 
recuperar rápidamente algunas funciones ecológicas y pueden proveer hábitat para especies 
amenazadas (Kattan & Beltrán 2002).
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Capítulo

L
a planificación efectiva de la conserva-
ción requiere una clara definición de los 
objetos de conservación, es decir, de los 

componentes de la biodiversidad que se quie-
re conservar. El objetivo último de un progra-
ma de conservación regional es conservar una 
muestra representativa de toda la variedad de 
ecosistemas, especies y genes de una región. 
Sin embargo, éste es un objetivo muy amplio 
que es difícil, si no imposible, de definir, carac-
terizar y evaluar, por los vacíos de información 
referente a inventarios básicos y distribución 
geográfica de especies –en particular en gru-
pos taxonómicos poco conocidos– y con ma-
yor razón en lo referente a la variabilidad ge-
nética entre poblaciones. Aun en grupos taxo-
nómicos bien conocidos, es impráctico pre-
tender enfocar acciones en todas y cada una 
de las especies. Por lo tanto, se han propuesto 
algunas aproximaciones a este problema ba-
sadas en el concepto de sustitutos: identificar 
objetos de conservación que es posible definir 
con (relativa) precisión, caracterizar y evaluar, 
y que al conservarlos, se está (hipotéticamen-
te) conservando otros componentes descono-
cidos de la biodiversidad.

Existe una variedad de términos que ca-
lifican bajo el concepto de sustitutos de con-

servación. Algunos sustitutos se basan en 
el concepto de la sombrilla: al conservar un 
ecosistema completo, se supone que se es-
tán conservando todas las especies que lo 
componen (capítulo 13). De manera análoga, 
una especie sombrilla es aquella que requie-
re grandes áreas, de manera que al conservar 
una población, se estarían conservando todas 
las especies (desconocidas) que son cobijadas 
por esta área. En la planificación ecorregional, 
The Nature Conservancy (Groves et al., 2000) 
aplica una estrategia de “filtro grueso – filtro 
fino” para la definición de objetos de conser-
vación. El filtro grueso consiste en identificar 
ecosistemas estratégicos y conservar áreas 
suficientes para garantizar su viabilidad; esto 
supuestamente protegería poblaciones viables 
de todas las especies que componen el eco-
sistema, al igual que sus interacciones. Sin 
embargo, muchas especies de interés podrían 
“filtrarse” por este sistema y no quedar pro-
tegidas (por ejemplo, porque sus poblaciones 
están localizadas por fuera de los ecosistemas 
estratégicos o de las áreas seleccionadas como 
prioritarias por otros criterios), por lo que se 
aplica un filtro fino que consiste en identificar 
estas especies focales y dirigir acciones especí-
ficas a conservar sus poblaciones.

Por Gustavo Kattan, Luis Germán Naranjo y Vladimir Rojas
11Especies focales
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Con frecuencia se ha usado el concepto 
de especie focal como herramienta para la 
planificación de la conservación (ver defini-
ción del WWF bajo “especies focales” más 
adelante), pero hay controversia relaciona-
da con la falta de claridad en la definición 
y qué tan práctico es el concepto (Linden-
mayer et al., 2002). El objetivo del presente 
capítulo es revisar el concepto de especie 
focal y otros conceptos relacionados, con el 
propósito de aclarar su significado y poten-
cial aplicación a ejercicios de planificación y 
conservación. Los términos que se relacio-
nan entre sí y que pueden ser confundidos, 
que se encuentran en la literatura de con-
servación son los siguientes (entre parénte-
sis el término equivalente en inglés):
• Especie focal (focal species)
• Especie objetivo (target species)
• Especie sombrilla (umbrella species)
• Especie bandera (flagship species)
• Especie piedrangular o “clave”1 (keysto-

ne species)
• Especie indicadora (indicator species)
• Especie del paisaje (landscape species)

En términos generales una especie focal 
es simplemente aquella en la que se concen-
tra o “enfoca” la atención, con dos propósi-
tos: (1) servir como especie sustituta, bien 
sea para la planificación o para el monitoreo 
y manejo, y (2) como objeto de conservación 
per se. En ambos casos, en muchas circuns-
tancias aplica el concepto de “indicador”. 
Feinsinger (2003) aplica el término “especie 
objetivo” (“target”) a las especies (o grupos 
de especies) que se seleccionan como focos 
de trabajo (para evaluar una situación) y las 
distingue de las especies indicadoras. Caro 

& O’Doherty (1999) y Simberloff (1998) de-
finen y discuten algunos de estos términos 
y la discusión que sigue se basa principal-
mente en estas dos referencias.

Especie bandera
Es una especie que puede ser usada como 

símbolo, insignia o estandarte para adelan-
tar una campaña de conservación. Por lo ge-
neral es una especie carismática y distintiva 
(fácil de reconocer), generalmente un ver-
tebrado “superior” (un mamífero o un ave), 
que puede usarse para inspirar sentimientos 
de simpatía y apoyo en el público (se prestan 
para hacer afiches y calendarios en color)2. 
El interés del público puede estimularse por-
que la especie inspira admiración y respeto 
(depredadores como el tigre o el jaguar, que 
a pesar de ser animales temidos son impo-
nentes y apreciados estéticamente3), aprecio 
y “ternura” (el síndrome del “osito de pelu-
che”: panda, oso de anteojos; plancha 11), 
o un sentido de pertenencia (lora de la isla 
caribeña de St. Lucia). El apoyo del público a 
su vez es una vía para obtener compromiso 
político y financiación. 

La amenaza o vulnerabilidad de la espe-
cie es con frecuencia un criterio para su se-
lección (panda, lora), y por lo tanto las espe-
cies banderas son más frecuentemente usa-
das como objetos per se (con fuertes com-
ponentes de conservación ex situ: cóndor 
de California, cóndor andino, panda) y no 
como sustitutos para conservar otras espe-
cies, aunque su impacto como “embajado-
res de la naturaleza” sirve para generar una 
actitud favorable hacia la conservación en 
el público en general (como símbolo para el 

1. El uso del término “clave” puede dar lugar a confusión, pues cualquier especie puede ser considerada clave 
para algún proceso o en algún lugar – por cualquier motivo.

2. Algunos invertebrados como las mariposas y algunas plantas, particularmente las orquídeas, pueden tener 
valor como banderas de conservación (Feinsinger 2003).

3. Pero valdría la pena considerar la diferencia en percepción entre el público urbano o que vive alejado de la 
influencia del animal, y los habitantes rurales que pueden verse directamente afectados, incluso amenaza-
dos en su propia vida.
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trabajo de toda una institución como WWF). 
En algunos casos, como el de la “pantera” 
(puma) de La Florida (Felis concolor coryi), 
se ha usado para generar apoyo para pro-
gramas de conservación más amplios que 
buscan preservar el hábitat de ésta y otras 
especies (es decir, como sombrilla; Simber-
loff, 1998).

Simberloff (1998) ha planteado las si-
guientes críticas: estas especies no necesa-
riamente son buenas indicadoras o sombri-
llas; su conservación puede ser muy costosa 
y no necesariamente exitosa (puma de La 
Florida); las necesidades de manejo de dos 
especies bandera pueden entrar en conflicto.

Sin embargo, hay casos en los que se han 
obtenido logros importantes en conserva-
ción usando una especie bandera (por ejem-
plo, la lora de St. Lucia; ver Mesa Redonda 
Panamericana – Minutes of the III Roundta-
ble en: http://www.alianzaves.net).

Especie sombrilla
El concepto de especie sombrilla se usa 

más en el contexto de la planificación y el 
manejo: al tener grandes requerimientos de 
área, se supone que esta especie encapsula 
las necesidades de hábitat de otras especies 
(o ecosistemas completos). Al ser la especie 
que tiene los requerimientos de área más 
altos de una región, todas las especies que 
abarca tendrían poblaciones viables, ade-
más de que preservaría los procesos ecoló-
gicos del ecosistema. Por ejemplo, cada pa-
reja del búho manchado norteño (Strix occi-
dentalis caurina) requiere aproximadamente 
800 ha de bosque maduro, por lo que para 
mantener una población se requieren varios 
miles de hectáreas. En este caso la especie 
también es objeto per se (Simberloff, 1998). 
Wilcox (1984) expresó el concepto de la si-
guiente manera: “para proveer una sombri-
lla protectora, seleccione una especie objeti-
vo (target) tal que su requerimiento mínimo 
de área sea al menos tan comprensivo como 
el resto de la comunidad”.

Al pensar en especies sombrilla, es im-
portante tener en mente que el objetivo es 
mantener una población viable de la especie 
(capítulo 2), suponiendo que éste es el pro-
ceso ecológico que más área requiere y, por 
lo tanto, todos los demás procesos ecológi-
cos –o al menos la mayoría– que funcionan 
a escalas espaciales menores quedarían in-
cluidos. Por lo tanto, es importante tener en 
cuenta los requerimientos de espacio de los 
individuos y de la población (Kattan & Mur-
cia, 2003). Un factor importante en la deter-
minación de los requerimientos de espacio 
de muchos animales es el sistema social de 
la especie. Por ejemplo, en una especie terri-
torial, es necesario tener en cuenta el área 
necesaria para abarcar un cierto número de 
territorios que permitan tener una población 
viable (ver por ejemplo la determinación de 
densidades y tamaños poblacionales para 
Grallaria spp. en Kattan & Beltrán, 2002); al 
determinar las densidades poblacionales de 
especies territoriales también es importante 
tener en cuenta los individuos flotantes.

El uso del concepto de especies som-
brilla siempre se ha restringido a animales, 
pero sería interesante explorar el concepto 
de una especie de árbol como sombrilla. Por 
ejemplo, ¿cuánta área se necesitaría para 
mantener una población viable de un árbol 
con bajas densidades de población y que re-
quiera polinizadores que funcionan a gran 
escala? ¿Qué proporción de la comunidad 
ecológica quedaría incluida?

El concepto de especie sombrilla ha sido 
criticado por varios motivos: (1) raramente 
se ha evaluado el efecto sombrilla y por lo 
tanto no se tiene una comprobación empíri-
ca de su eficacia. (2) No se tiene en cuenta la 
estructura interna del área (tipos de hábitat, 
geometría de parches, configuración espa-
cial a escala del paisaje) y al no conocerse los 
requerimientos exactos de hábitat de otras 
especies, pueden quedar excluidas; el con-
cepto de “especies del paisaje” (Sanderson 
et al., 2002) es un intento de resolver esta 
inquietud. (3) Algunas especies (por ejemplo, 
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loras como Ognorhynchus icterotis) pueden 
requerir grandes áreas, pero no responder 
a la estructura del hábitat (paisaje) sino a la 
presencia de ciertos recursos (palmas para 
anidar); por lo tanto, el “hábitat” interno 
del área puede estar en mal estado para la 
mayoría de las otras especies (L. G. Naranjo, 
obs. pers.). (4) Los requerimientos de espa-
cio de una especie, así sean muy grandes, no 
necesariamente abarcan toda la diversidad 
de hábitats de la región. Para resolver este 
problema, Lambeck (1997) propone el uso 
de conjuntos de especies como sombrillas 
complementarias para propósitos de plani-
ficación y manejo (y por supuesto para mo-
nitoreo si se toman decisiones basadas en 
dichas especies focales). Este autor presenta 
un procedimiento de selección de especies que 
se basa en identificar las necesidades de espe-
cies amenazadas localmente que puedan estar 
limitadas por área, dispersión, recursos o pro-
cesos ecológicos (ver “especies focales”).

El concepto de especie sombrilla ha sido 
frecuentemente confundido con el con-
cepto de “indicador de biodiversidad” para 
planificación (selección de áreas para con-
servación, con el objetivo de representar al 
máximo la diversidad regional). Por ejemplo, 
Ryti (1992) evalúa el uso de aves y plantas 
como sombrillas para otros grupos taxonó-
micos (aves, mamíferos, reptiles y plantas), y 
Fleishman y colaboradores (2000) evalúan el 
uso de ciertas especies de mariposas como 
sombrillas para la totalidad de la comuni-
dad de mariposas. En ambos casos, lo que 
en realidad se evalúa es el grado en que la 
selección de áreas que tienen representa-
das cada una de las especies “sombrilla” al 
menos una vez, incluye a las otras especies 
o grupos taxonómicos. Nótese que en este 
caso el objetivo es seleccionar un cierto nú-
mero de áreas que representan la biodiver-
sidad regional, mientras que en el concepto 
de especie sombrilla como se definió más 
arriba, el objetivo es delinear una sola área 
(tamaño y forma) de manera que abarque 
una población viable de la especie sombrilla 

(y en consecuencia de todas las otras espe-
cies simpátricas).

Se han hecho algunos ejercicios de eva-
luación del “efecto sombrilla”, determinan-
do qué proporción de la biota (representada 
en otros grupos taxonómicos) queda prote-
gida bajo la especie sombrilla seleccionada. 
Por ejemplo, Noss y colaboradores (1996) 
evaluaron qué proporción de la biota del es-
tado norteamericano de Idaho queda cobi-
jada al seleccionar una serie de especies de 
mamíferos carnívoros como sombrillas.

Especie piedrangular
El concepto de especie piedrangular fue 

introducido por Paine (1966) para referirse 
a un depredador marino cuya abundancia 
modula la estructura de toda la comunidad, 
pues sus efectos se transmiten a toda la red 
trófica y determinan las abundancias de mu-
chas otras especies. Terborgh (1986) acuñó 
el concepto de recurso piedrangular en refe-
rencia a algunos árboles de los bosques tro-
picales que tienen un efecto similar. En este 
caso, el efecto está mediado por los anima-
les frugívoros, que al consumir los frutos di-
seminan las semillas. El recurso piedrangular 
es una o más especies de árboles (e. g., Ficus 
spp.) que producen frutos en épocas de esca-
sez generalizada de frutos en el bosque. Por lo 
tanto, si estas especies desaparecieran, tendría 
un impacto en la supervivencia de muchas es-
pecies frugívoras y el efecto se extendería en 
cascada a los patrones de diseminación de se-
millas y a la estructura del bosque.

Recientemente, una especie piedrangular 
se ha definido como una especie cuyo im-
pacto en la comunidad es mucho más gran-
de que el que se esperaría de su abundancia 
(Groom et al., 2006). Sin embargo, ésta es 
una definición vaga, cuya historia ha tendi-
do a hacer el concepto todavía más difuso al 
aplicarse a una variedad de situaciones: es-
pecie piedrangular, especie pivotal, recurso 
piedrangular, mutualistas priedrangulares, 
hábitat piedrangular, arquitectos del paisa-
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je (ver resumen en Kattan, 2002). Simberloff 
(1998) defiende este concepto por conside-
rarlo potencialmente aplicable para planifi-
cación y monitoreo. Además, supuestamente 
serviría a un propósito como “sombrilla” ya 
que su protección y manejo supuestamente 
beneficiaría a todas las especies (¿ecosis-
tema?) que dependen de ella.

Sin embargo, la aplicación de este con-
cepto a la planificación tiene los siguientes 
problemas: (1) la definición es vaga y es difí-
cil de precisar: ¿qué significa “impacto gran-
de”? ¿Cómo se define la comunidad que es 
influenciada por la especie piedrangular? (2) 
Como el mismo Simberloff (1998) lo reco-
noce, para ser aplicable para planificación y 
monitoreo el concepto requiere un conoci-
miento profundo y completo de la relación 
piedrangular, incluyendo información de 
base sobre la dinámica poblacional de todas 
las especies involucradas en la relación (y 
todos los otros factores que podrían afectar 
las dinámicas de cada especie). (3) Lo que es 
piedrangular en un sitio no necesariamen-
te lo es en otro (por lo tanto no se puede 
aplicar ciegamente entre sitios; pero en otro 
sitio sí puede existir otra especie que cumpla 
la función4). (4) Una relación piedrangular 
puede abarcar varias especies, pero no ne-
cesariamente refleja la “salud” o la integri-
dad de toda la comunidad.

De todas maneras Simberloff (1998) pro-
pone el concepto como hipótesis útil para 
guiar la investigación de un área desde un 
punto de vista funcional.

Especie del paisaje
Es una “especie biológica que usa áreas 

grandes y ecológicamente diversas y que a 
menudo tiene impactos significativos sobre 
la estructura y función de los ecosistemas 
naturales” (Sanderson et al., 2002). Esta de-
finición incorpora los conceptos de especie 

sombrilla y piedrangular en el contexto de 
la planificación (e indicadora si se usa en 
programas de monitoreo). Este concepto 
resuelve el problema de la calidad interna 
del hábitat (paisaje), ya que requiere que 
se muestre explícitamente en los mapas la 
configuración del paisaje y los patrones de 
uso por la especie focal, de los hábitats que 
lo componen. Un aspecto importante es que 
tiene en cuenta explícitamente tanto el pai-
saje biológico como el humano, y la interac-
ción entre los humanos y la especie focal.

Para que la especie del paisaje tenga 
efectividad como sombrilla, es necesario es-
tablecer qué tan bien representa a otras es-
pecies y si las cobija integralmente. El hecho 
de mostrar explícitamente en los mapas la 
variedad de hábitats dentro del área (inclu-
yendo el paisaje humano) es un paso en esta 
dirección, pero es necesario evaluar el grado 
en que este paisaje representa al resto de la 
biota. Para subsanar esta posible deficien-
cia, el método propone que se seleccionen 
varias especies complementarias en cuanto 
a cobertura integral de un paisaje (de mane-
ra similar a la propuesta de Lambeck 1997).

¿Cómo se relaciona con el concepto de 
especies focales de Lambeck? Según San-
derson y colaboradores (2002), el concepto 
de especie del paisaje se construye a partir 
de conceptos de especies focales como el de 
Lambeck (1997), pero “se diferencia en que 
describe no sólo cómo seleccionar especies 
para enfocar los esfuerzos de conservación, 
sino cómo enfocar el esfuerzo a través de 
una metodología conceptual y espacialmen-
te explícita para pensar sistemáticamente en 
los paisajes de conservación en términos de 
requerimientos biológicos y uso humano”. 

Especie focal
El concepto de especie focal ha sido uti-

lizado de distintas formas. WWF la define en 

4. Por ejemplo en algunos lugares los higuerones (Ficus sp.) pueden actuar como especies piedrangulares, 
pero en otros lugares no cumplen esta función.
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el contexto de planificación ecorregional, 
de la siguiente manera: “A falta de conoci-
miento sobre los requisitos de cada una de 
las especies para su supervivencia a largo 
plazo, una estrategia para determinar tama-
ños de bloques de hábitat para desarrollar 
actividades de conservación consiste en se-
leccionar un número pequeño de especies 
–denominadas focales– y usar los requisitos 
espaciales de las mismas como un sustituto 
para los requisitos de hábitat de todas las 
demás. Las especies seleccionadas como 
especies focales son, en general, sensibles 
al área. Debido a ciertas características de 
su historia de vida, como por ejemplo dietas 
especializadas o requisitos especiales para 
la reproducción, estos organismos necesi-
tan áreas grandes e interconectadas para 
mantener poblaciones viables (Lambeck, 
1997). Las especies focales se escogen con 
base en el supuesto de que el establecimien-
to de áreas suficientemente grandes e in-
terconectadas para satisfacer sus requisitos 
de hábitat probablemente cumplirá con los 
requisitos de la mayoría de las otras espe-
cies nativas (idealmente todas) de la región 
(Dinerstein et al. 2000)”.

Lambeck (1997) presenta un esquema 
para seleccionar conjuntos de especies fo-
cales en el sentido de sombrillas para propó-
sitos de planificación y manejo de paisajes. 
Su justificación es que aunque los esquemas 
de planificación y manejo basados en espe-
cies particulares han sido criticados porque 
no proveen soluciones a escala del paisaje, 
en última instancia los problemas como la 
definición de los tipos de elementos que de-
ben existir en un paisaje y sus formas y re-
laciones espaciales, no pueden ser solucio-
nados sin hacer referencia a las necesidades 
de las especies en el paisaje. Puesto que no 
se puede tener en cuenta las necesidades de 
todas las especies en un paisaje, es necesa-
rio usar el concepto de sombrilla. Pero dado 
que las especies tienen diferentes necesida-
des de hábitat, una sola especie no podrá 
encapsular las necesidades de todas y es ne-

cesario adoptar una aproximación multies-
pecie. Su método selecciona un conjunto de 
especies cuyos requerimientos para persistir 
en el paisaje definen los atributos que debe 
tener el paisaje, en términos de los tipos y 
geometría de los parches que lo componen 
y su configuración espacial y de los recur-
sos que necesitan las especies. Las especies 
que se consideran vulnerables, se agrupan 
de acuerdo con los factores que amenazan 
su persistencia, tales como pérdida de há-
bitat, fragmentación y aislamiento de po-
blaciones, o invasión de exóticas. Luego, se 
seleccionan las especies más sensibles para 
definir los niveles mínimos aceptables de 
cada atributo. Por ejemplo, la especie que 
tenga los requerimientos más altos de área 
de un determinado tipo de hábitat, se usa 
para definir el área mínima de ese hábitat en 
el paisaje. Al seleccionar las especies con las 
necesidades más altas, se asegura que todas 
las otras especies queden incluidas.

El término de especie focal también se 
aplica a especies que tienen interés per se 
como objetos de conservación. En este caso 
el criterio más común de interés es el de la 
vulnerabilidad o amenaza, bien sea local, 
regional o globalmente. En el esquema de 
planificación de “filtro grueso – filtro fino” 
(The Nature Conservancy; capítulo 13), el 
filtro fino se aplica a especies que tienen un 
interés especial y por esto es necesario ase-
gurarse que queden incluidas en el sistema 
regional de reservas. Las especies focales en 
este sentido no necesariamente son sombri-
llas ni banderas ni indicadoras, aunque po-
drían cumplir con alguno de estos criterios, 
lo que les daría un valor agregado.

La amenaza o vulnerabilidad no es el úni-
co criterio válido para justificar la selección 
de una especie o grupo de especies (gru-
pos taxonómicos de género, familia, orden 
o incluso clase) como focal, es decir, para 
enfocar esfuerzos de estudio y monitoreo. 
Otros criterios pueden incluir: endemismo 
(no necesariamente implica amenaza, aun-
que posiblemente sí implica vulnerabili-
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dad), explotación, o importancia ecológica 
(por ejemplo, se sospecha que pueda ser 
piedrangular). Un investigador puede tener 
diferentes razones legítimas para seleccio-
nar una especie o grupo “objetivo” (target; 
Feinsinger, 2003). En este caso, el monito-
reo de esta especie o grupo es un fin en sí 
mismo y no necesariamente puede usarse 

como un indicador para diagnosticar el es-
tado de otras especies o del ecosistema. Por 
otra parte, las especies focales selecciona-
das definen un paisaje biológico que, al ser 
integrado con el paisaje antropogénico de 
una región, permite identificar un ámbito de 
intervención para el desarrollo de acciones 
de conservación (figura 11.1).

Figura 11.1

Ruta crítica para la identifi cación de ámbitos de intervención y paisajes 
de conservación a partir de la selección de especies focales

Paisaje objetivo Especies candidatas

Identificar actividades humanas

Definir el paisaje antrópico

Fragmentación Sistemas Vías Otros

Especies escogidas

Definir el paisaje biológico

Área mínima Recursos Movilidad

Identificar  el ámbito 
 de intervención

Atributos de parches Atributos de corredores Requisitos de composición

Definir paisaje de conservación

Intervención

Monitoreo y evaluación

Amenazas potenciales

Fauna de la fuente

Definición de prioridades regionales

Adaptado de Sanderson et al., 2002 y Lambeck, 1997
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Especie indicadora
Un indicador es una medida sustituta que 

dice algo sobre otro ente que es más difícil 
de medir directamente. El concepto de es-
pecie indicadora ha existido en la literatura 
ecológica por mucho tiempo, en el sentido 
de revelar ciertas condiciones ambientales, 
como en el caso de las plantas indicadoras 
de suelos calcáreos o suelos ácidos. En toxi-
cología ambiental, las especies indicadoras 
se han utilizado para monitorear la calidad 
del suelo y del aire y evaluar los efectos de 
los contaminantes sobre los organismos y 
los ecosistemas. En este contexto, el uso de 
organismos como indicadores, en oposición 
a la medición directa de variables físicas y 
químicas, tiene la ventaja de que los orga-
nismos muestran los efectos acumulados 
de la presencia de sustancias tóxicas en el 
tiempo (por ejemplo, el éxito reproductivo 
de los pelícanos como indicador de los ni-
veles de DDT en el ambiente y en la cadena 
trófica en la costa de California; Anderson et 
al., 1975). 

En el contexto de la conservación bioló-
gica, los indicadores pueden usarse con el 
objetivo de ayudar en la planificación, o para 
monitorear condiciones ambientales. El uso 
de especies indicadoras se ha planteado con 
tres propósitos principales: (1) como indica-
dores de perturbación antropogénica o de 
salud o integridad del ecosistema (calidad 
del hábitat); (2) como indicadores del estado 
o tendencias poblacionales de otras espe-
cies, o del estado de la biodiversidad (Noss, 
1990); y (3) como indicadores de biodiver-
sidad (patrones de riqueza de especies). En 
los dos primeros casos la especie indicadora 
sería una herramienta de monitoreo, mien-
tras que en el último caso su aplicación se-
ría en la selección de áreas prioritarias para 
la conservación. El indicador puede ser una 
sola especie, o un grupo de especies (por 

ejemplo, las especies que conforman un 
gremio ecológico o un grupo taxonómico de 
cualquier nivel).

Una especie indicadora puede definirse 
como “un organismo cuyas características 
(por ejemplo, presencia o ausencia, densidad 
de población, dispersión, éxito reproductivo) 
se usan como un índice de otras especies o 
condiciones ambientales que son muy difí-
ciles, inconvenientes o costosas de medir” 
(Landres et al., 1988). En esta definición es 
importante destacar dos aspectos. Primero, 
se ha identificado algún ente o característica 
de interés (por ejemplo, estado poblacional, 
salud del ecosistema, diversidad de espe-
cies) que se desea medir; la medición directa 
de este objeto o variable es difícil o costosa. 
Segundo, se ha identificado un objeto (la es-
pecie indicadora) al cual se le puede medir 
una característica con mucha más facilidad, 
que refleja fielmente la característica del ob-
jeto de interés principal. La característica 
que se mide puede ser la presencia o ausen-
cia de la especie indicadora5. Sin embargo, 
la simple presencia, sin un parámetro cuan-
titativo, difícilmente es un criterio sólido. 
¿Qué significa presencia? ¿Significa que hay 
una población establecida? ¿Cuántos indivi-
duos y en qué condiciones conforman una 
población establecida? ¿Cómo distinguir los 
individuos que están de paso de los que son 
más permanentes?

Un uso más sólido de una especie indi-
cadora requiere la medición de una variable 
asociada a la especie. Por ejemplo, el ta-
maño poblacional y la tasa reproductiva del 
búho manchado se han utilizado como in-
dicadores regionales del efecto de la tala de 
bosques maduros sobre las poblaciones de 
ratones y otros organismos en niveles tró-
ficos inferiores (Dawson et al., 1986). Por lo 
tanto, unas pocas medidas reflejan el estado 
de salud general de una porción del ecosis-

5. Si lo que indica algo es la presencia, se puede llamar un indicador positivo; si lo que indica algo es la au-
sencia, es un indicador negativo (Feinsinger, 2003).
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tema6. Otro ejemplo es el de los alcatraces 
(Morus capensis) en los cuales la mortalidad 
de juveniles es una medida de los cambios 
en la distribución de peces oceánicos según 
la temperatura del agua, ya que los juveniles 
no pueden sumergirse en aguas frías (Oat-
ley et al., 1992). En estos casos la variable 
indicadora integra una serie de procesos 
ecológicos que serían más difíciles de medir 
directamente. 

¿Qué condiciones debe cumplir una es-
pecie (o un grupo) para ser considerada 
apropiada como indicadora? Se han publi-
cado innumerables listas de criterios que 
supuestamente deben cumplir los indicado-
res ambientales (por ejemplo, Noss, 1990 y 
Feinsinger, 2003). Los criterios pueden agru-
parse en tres clases principales.
1) Facilidad y costo del muestreo: la medi-

ción y el seguimiento del indicador sus-
tituye la necesidad de medir otra variable 
o ente que es difícil y costoso de medir. 
Si la variable o ente de interés es fácil de 
medir directamente, no es necesario un 
indicador. El indicador debe ser relativa-
mente fácil de muestrear objetiva y efi-
cientemente y debe producir tamaños de 
muestra razonables (Feinsinger, 2003). 

2) Conocimiento y relevancia: la ecología, 
historia natural y distribución del siste-
ma ecológico que se está monitoreando 
deben ser bien conocidas7, de manera 
que pueda establecerse claramente la re-
levancia con respecto a lo que se quiere 
indicar y que se puedan interpretar co-
rrectamente las respuestas tanto del in-
dicador como de lo indicado. 

3) Sensibilidad: el indicador debe ser sen-
sible a los factores ambientales que ame-
nazan el sistema ecológico de interés, y 
su respuesta a estos factores debe ser 
suficientemente conocida, de manera 
que se puedan distinguir las variaciones 
o ciclos naturales de la variable medida, 
de las tendencias o variaciones causa-
das por el factor ambiental. Además, la 
variable indicadora debe ser sensible a 
una escala espacial y temporal adecuada 
para reflejar la escala a la que funciona 
el sistema que se quiere monitorear, y 
su respuesta a los factores de amenaza 
debe ser consistente en el tiempo. Final-
mente, Caro & O’Doherty (1999) discuten 
algunos atributos de la historia natural 
y estrategia de vida de las especies que 
son relevantes para su función como in-
dicadores.

El concepto de especie (o grupo de espe-
cies) indicadora es uno de los más abusados 
en el contexto de la planificación y el moni-
toreo ambiental. La literatura en biología y 
conservación está plagada de trabajos que 
se apoyan en el supuesto valor como indi-
cador de los organismos de estudio, como 
justificación para estudiarlos, sin siquiera 
haber definido con precisión qué se supo-
ne que indican. Con mucha frecuencia estos 
trabajos presentan listas de los criterios que 
cumple el organismo de estudio para cali-
ficar como indicador (muchas veces irrele-
vantes), mientras que dicho organismo no 
cumple con ninguno de los tres criterios 
presentados arriba. Muchas veces se pro-

6. Simberloff (1998) critica el uso del indicador en este caso, porque el fuerte énfasis en el búho ha excluido 
a las otras especies de los planes de estudio y monitoreo.

7. Con frecuencia se cita como condición que el grupo indicador sea bien conocido taxonómicamente, lo cual 
es más bien obvio. Sin embargo, a menudo se encuentran en la literatura alusiones a grupos supuesta-
mente indicadores, en los que se identifican “morfoespecies” a nivel de género o incluso familia. Por otra 
parte, el hecho de que un grupo taxonómico sea relativamente bien conocido en las familias o géneros, no 
implica que la historia natural de las especies particulares sea bien conocida (es necesario tener en cuenta 
que la historia natural de especies relacionadas –por ejemplo, requerimientos de hábitat– puede ser muy 
diferente). Además, que un grupo taxonómico o ecológico haya sido identificado como buen indicador en 
un lugar del mundo, no lo califica automáticamente como buen indicador en otro lugar del mundo, espe-
cialmente si se trata de diferentes especies (aun cuando sean del mismo género).
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ponen indicadores para indicar algo que es 
mucho más fácil y menos costoso de medir 
directamente. Pero las fallas más frecuentes 
consisten en no haber definido lo que se su-
pone que se está indicando, en el completo 
desconocimiento de la historia natural y las 
relaciones ecológicas del sistema indicador-
indicado, en no haber seleccionado una (o 
más) variable(s) de respuesta para medir, y 
en la discordancia entre la escala espacial 
y temporal a la que funciona el organismo 
indicador y la escala a la que funciona lo su-
puestamente indicado.

En algunos casos, el uso del concepto de 
especie indicadora puede ser errado. Este 
es el caso de los supuestos indicadores de 
calidad del hábitat para otras especies. El 
concepto de hábitat es exclusivo de cada 
especie (e incluso varía intraespecíficamen-
te); por lo tanto, la calidad del hábitat no 
puede extrapolarse entre distintas especies, 
a menos que se haya demostrado que tie-
nen exactamente las mismas necesidades 
de hábitat en el área de interés (aun cuan-
do pertenezcan al mismo gremio ecológico 
o grupo taxonómico). De hecho, lo que es 
hábitat de buena calidad para unas espe-
cies, puede ser de mala calidad para otras 
especies nativas; tal sería el caso de las que 
requieren distintos estadios sucesionales en 
los bosques tropicales (incluso algunas es-
pecies como muchas mariposas requieren 
distintos estadios sucesionales a lo largo 
de su ciclo de vida). Otro problema con este 
concepto es que no se define una variable, 
como por ejemplo la densidad poblacional, 
que pueda usarse como un índice de la cali-
dad del hábitat (lo cual requeriría un conoci-
miento profundo de los patrones de uso del 
hábitat)8. De hecho, la densidad poblacional 
ni siquiera es necesariamente un buen indi-
cador de calidad del hábitat para una espe-
cie en particular (si calidad se define como 
éxito reproductivo; Vickery et al., 1992; ver 

la sección sobre dinámica de fuentes y su-
mideros, capítulo 2). 

Uno de los pocos usos adecuados del 
concepto de indicador de calidad de hábitat 
es el caso de los insectos acuáticos (Feinsin-
ger, 2003). En este caso, los insectos indican 
la calidad fisicoquímica del medio acuático 
y su validez reside en que medir las variables 
fisicoquímicas directamente es más difícil y 
costoso, en que los insectos pueden reflejar 
efectos acumulados en el tiempo, y en que 
en estos ecosistemas la diversidad y com-
posición de la biota obedece fuertemente a 
las características fisicoquímicas del medio. 
Otro ejemplo es el que presentan Fischer 
y colaboradores (1997), quienes muestran 
cómo la densidad de diez especies de gri-
llos y saltamontes (Acrididae y Tettigoniidae) 
puede usarse para monitorear la calidad de 
una pradera según el grado de eutrofica-
ción.

Un concepto relacionado con el de cali-
dad del hábitat es el de salud del ecosistema 
o estado de conservación (calidad del hábi-
tat se usa a veces en este sentido). Aunque 
la salud del ecosistema es un concepto rela-
tivamente fácil de definir, es escurridizo en 
la práctica. Sin embargo, se pueden definir 
algunos indicadores que dan una señal so-
bre el estado de salud o integridad del eco-
sistema (Noss, 1990; ver el capítulo 14 y en 
particular el recuadro 14.1).

Otro problema con el uso (y abuso) del 
concepto de indicador biológico es que a 
menudo las referencias bibliográficas se ci-
tan sin haber sido revisadas críticamente, 
y con frecuencia se citan erróneamente y 
estos errores se propagan por la literatura 
científica. Pueden citarse dos ejemplos:
1) A menudo se usa la referencia de Kremen 

(1992) como justificación para afirmar 
que las mariposas (o los insectos en ge-
neral) son buenos indicadores ambien-
tales (sin especificar de qué). En primer 

8. Como se indicó antes, ¿el hecho de registrar un individuo significa que hay una población permanente?
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lugar, el trabajo de Kremen se aplica a 
Madagascar y su extrapolación a otros 
sitios no ha sido evaluada. En segundo 
lugar, Kremen encuentra que la diversi-
dad de mariposas es una buena variable 
indicadora de heterogeneidad ambiental 
relacionada con la presencia de gradien-
tes de topografía y humedad (¿lo cual es 
más fácil de medir directamente?), pero 
es regular indicadora de heterogeneidad 
ambiental causada por perturbaciones 
antropogénicas (¿lo cual se puede medir 
más fácilmente por otros métodos?), y 
mala indicadora de la diversidad de plan-
tas. 

2) La referencia de Pearson & Cassola (1992) 
también se usa a menudo para justificar 
a los insectos como indicadores (nue-
vamente, sin especificar de qué). Estos 
autores argumentan que la diversidad 
de escarabajos de la familia Cicindelidae 
en una serie de localidades dispersas 
por todo el mundo se correlaciona con 

la diversidad de otros grupos taxonómi-
cos como aves y mariposas, y por lo tan-
to pueden usarse para planificación. En 
primer lugar, el argumento aplica a los 
cicindélidos y no a insectos en general. 
En segundo lugar, cabe preguntarse si es 
más fácil hacer un inventario de cicindé-
lidos que de aves o mariposas. En tercer 
lugar, Flather y colaboradores (1997) rea-
nalizaron los datos de Pearson & Cassola 
(1992) y encontraron que los patrones 
que ellos reportan son mejor explicados 
por la latitud; al remover estadisticamen-
te el efecto de la latitud, no hay correla-
ción entre la diversidad de cicindélidos y 
la de aves o mariposas.

En conclusión, el uso del concepto de in-
dicador biológico requiere tener muy claro 
qué se quiere indicar, y dar una justificación 
rigurosa del indicador, lo cual exige tener un 
conocimiento detallado de la relación entre 
el indicador y lo indicado.
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Plancha 11

© Edward PARKER

El oso de anteojos (Tremarctos ornatus) es una especie focal en procesos de planifi cación para la 
conservación, tanto por su atractivo como especie bandera como por servir como sombrilla debi-
do a sus altos requerimientos de espacio.



Sección 4

Andy KENWORTHY / WWF Reino Unido

Instrumentos para el diseño de 
sistemas de áreas protegidas





Regiones biodiversas 169

Capítulo

L
a preocupación por el mantenimien-
to de espacios representativos de las 
condiciones ecológicas “naturales”, 

comúnmente consideradas como aquellas 
que ocurren en ausencia de la intervención 
humana (Fernández-Armesto, 2002), ha sido 
constante desde los albores del movimiento 
ambientalista. La creación de los sistemas 
de parques nacionales y reservas biológi-
cas respondió a ese interés y el número de 
espacios geográficos protegidos por el Es-
tado aumentó apreciablemente durante los 
cuarenta años de aplicación de esta filosofía 
en América Latina. Para comienzos del si-
glo XXI la mayoría de los países de la región 
cuenta con porcentajes importantes de sus 
territorios designados bajo alguna figura de 
protección. 

En años recientes la conservación in situ 
ha dado cabida a procesos de manejo y ges-
tión de los recursos naturales en lugar del 
mantenimiento de espacios intocables. Esta 
nueva tendencia ha dado como resultado la 
multiplicación de escenarios de conserva-
ción y de los actores que participan en di-
ferentes procesos cuya sumatoria supues-
tamente contribuye al mantenimiento de la 
biodiversidad y de los bienes y servicios am-

bientales, lo mismo que a la búsqueda de al-
ternativas de producción que causen el me-
nor deterioro posible de la base de recursos. 
Los espacios en los cuales se desarrollan 
estas actividades se agrupan bajo el término 
genérico de áreas de conservación, conce-
bidas como áreas terrestres, de agua dulce 
o marinas específicamente manejadas para 
conservar características de la biodiversi-
dad que albergan y los procesos ecológicos 
que las mantienen (Groves, 2003.) Como se 
señaló en la introducción de este libro, la 
creciente participación de la sociedad civil 
en el desarrollo de estrategias de conserva-
ción ha dado como resultado que, además 
de los grandes espacios naturales protegi-
dos tales como las reservas de la biosfera y 
los parques nacionales, la conservación in 
situ tenga en cuenta en la actualidad áreas 
de diverso orden, entre las que sobresalen 
las reservas municipales, las reservas na-
turales de la sociedad civil, los territorios 
ancestrales de comunidades indígenas, los 
territorios colectivos y los corredores eco-
lógicos que conectan grandes bloques de 
vegetación natural.

Pero la multiplicación de escenarios de 
conservación presenta nuevos retos, pues 

Por Luis Germán Naranjo
12Planificación de dos vías para la definición 

de escenarios y metas de conservación
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con frecuencia la delimitación entre las 
áreas protegidas y los espacios sometidos a 
otros tipos de uso de la tierra plantea con-
flictos de intereses y la selección de obje-
tos de conservación hecha desde diferentes 
ópticas conduce a confusiones respecto a 
lo que se espera obtener de un proyecto en 
una región determinada. Por estas razones, 
en este capítulo se propone un análisis de 
planificación territorial de doble vía para la 
definición de escenarios de conservación 
que pretende contribuir a resolver tales con-
flictos y a reducir algunas confusiones con-
ceptuales. Esta aproximación parte de dos 
definiciones complementarias del concepto 
de territorio: según la primera, un territorio 
es el espacio físico e histórico donde se re-
lacionan los miembros de una comunidad, 
el cual se construye y transforma material 
y simbólicamente en un proceso cultural 
(UAESPNN, 2001). Por su parte, Chávez-Na-
via (2001) afirma que en el territorio una po-
blación disfruta y re-crea su vida de acuerdo 
con referentes que le son propios llevando a 

cabo actividades políticas, económicas, so-
ciales y culturales. 

Tomando en cuenta lo anterior, en la 
planificación territorial de doble vía los es-
cenarios de conservación se definen como: 
territorios o porciones de territorios en los 
cuales diversos actores coinciden en su 
apreciación de la necesidad de desarrollar 
acciones para mantener, a largo plazo, de-
terminados atributos biofísicos o procesos 
ecológicos de importancia por razones es-
téticas, culturales, funcionales o de aprove-
chamiento directo.

La definición de escenarios de conser-
vación surge de dos análisis territoriales si-
multáneos, que parten de escalas diferentes 
y en direcciones convergentes: un análisis 
de planificación “de afuera hacia adentro” y 
otro “de adentro hacia afuera” (figura 12.1). 
El punto de convergencia de ambos análi-
sis define no solamente las áreas específicas 
donde se llevarán a cabo acciones de con-
servación, sino también la escala de la in-
tervención de conservación requerida y los 

Figura 12.1

Ruta crítica para la defi nición de escenarios de conservación
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objetivos de estas intervenciones, definidos 
a su vez por la concertación de objetos de 
conservación específicos (plancha 12). 

Planificación “de afuera 
hacia adentro”

El análisis de planificación que enfoca la 
región considerada de afuera hacia adentro, 
llevado a cabo por lo general por agentes ex-
ternos al territorio, como es el caso de orga-
nizaciones no gubernamentales de carácter 
nacional o internacional o instituciones del 
Estado del mismo orden, tiene como obje-
tivo principal la definición de una visión de 
conservación, concebida como un plantea-
miento de la necesidad de mantener a largo 
plazo o restaurar la biodiversidad en el área 
considerada. 

La definición de una visión de conserva-
ción a esta escala es un elemento importan-
te de planificación, pues es la base para la 
conservación a largo plazo y dada su escala 
espacial requiere, para su implementación, 
de la intervención de una amplia variedad de 
actores. De esta forma, una visión de con-
servación a escala de paisaje es entonces 
una carta de navegación que orienta la toma 
de decisiones estratégicas a medida que se 
modifican las circunstancias y las oportuni-
dades en la región de interés y por lo tanto, 
su definición parte, en principio, del plan-
teamiento de un conjunto de metas de con-
servación a largo plazo (25-50 años). 

Las metas deben cumplir unos requisitos 
mínimos, de forma que resulte realista pensar 
en la conservación o restauración de los atri-
butos y funciones del territorio. Como mínimo, 
las metas comprendidas en una visión de con-
servación de la biodiversidad de una región 
deben ser específicas, mensurables, alcanza-
bles, relevantes y definidas temporalmente; 
para ello, en un segundo paso de la planifica-
ción llevada a cabo “de afuera hacia adentro” 
(fig. 12.1), es necesario identificar sitios clave 
para la obtención de las metas propuestas re-
feridas a un conjunto de objetos y objetivos de 

conservación que también son seleccionados 
en este paso. 

Además, las metas de conservación de-
finidas según esta aproximación deben co-
rresponder a procesos específicos dentro del 
contexto geográfico, ecológico, social, cul-
tural y económico en el que se desenvuelve 
la gestión. Cualquier espacio físico de con-
servación está inmerso en un contexto eco-
lógico y cultural específico que determina 
en mayor o menor grado las dinámicas de 
las cuales dependen los elementos y proce-
sos que se desea conservar. La selección de 
áreas candidatas para desarrollar activida-
des de conservación, debe entonces tener 
en cuenta la singularidad del área conside-
rada y debe responder a las causas origina-
les de perturbación y deterioro ocasionadas 
por el contexto ecológico y cultural de la 
misma y que, en muchos casos, trascienden 
los límites espaciales de las áreas de conser-
vación. La matriz que rodea el área en la cual 
se plantean acciones de conservación puede 
representar amenazas críticas a su integridad 
u oportunidades importantes para fortalecer 
sus atributos ecológicos y funciones. 

Las metas de conservación para un mo-
saico de ecosistemas, definidas “de afuera 
hacia adentro”, son generalmente ambi-
ciosas. Por ejemplo, en varias visiones de 
conservación ecorregional promovidas por 
WWF (por ejemplo Palminteri et al., 2002) 
se busca representar todos los ecosistemas 
naturales presentes en un mosaico dentro 
de áreas protegidas, mantener los procesos 
ecológicos y evolutivos que crean y sostie-
nen la biodiversidad, mantener poblaciones 
viables de especies y conservar bloques de 
hábitats naturales suficientemente grandes 
para que puedan recuperarse luego de per-
turbaciones a gran escala, lo mismo que de 
cambios a largo plazo.

Sin embargo, no todas las áreas que 
se considera importante conservar en una 
región pueden abordarse dadas las limita-
ciones financieras, logísticas y de recursos 
humanos que tiene la puesta en marcha de 
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acciones de conservación a escala de pai-
saje. Por esta razón, un tercer paso en los 
ejercicios de planificación “de afuera hacia 
adentro” consiste en la priorización de las 
áreas candidatas, la cual culmina en la es-
cogencia de los escenarios de conservación 
propiamente dichos, buscando maximizar el 
impacto de las intervenciones que se proyec-
tan e identificar las necesidades adicionales 
de espacio para garantizar la persistencia 
de los objetos de conservación presentes en 
ellos (Dinerstein et al. 2000). 

Fortalezas y debilidades
de la planificación 

“de afuera hacia adentro” 
El proceso de definición de prioridades 

espaciales para el desarrollo de actividades 
de conservación debe ser un ejercicio rigu-
roso a partir de principios biológicos y de la 
ecología del paisaje y utilizando herramien-
tas de planificación adecuadas, como es el 
caso de los análisis espaciales llevados a 
cabo mediante los sistemas de información 
geográfica.

Según Groves (2003), las principales 
consideraciones que se tienen en cuenta en 
este tipo de ejercicios pueden agruparse, en 
términos generales, en tres grandes princi-
pios. En primer lugar, se considera necesa-
rio incluir, dentro de los portafolios de áreas 
de conservación, ejemplos de cada comu-
nidad o ecosistema presente a lo largo de 
gradientes ambientales. Este principio de la 
representatividad busca resolver el proble-
ma común a muchos parques nacionales y 
otras grandes áreas protegidas de abarcar 
apenas una fracción de los ecosistemas de 
su región dejando por fuera del alcance de 
sus intervenciones muchos elementos de la 
biodiversidad. 

Un segundo principio es el que intenta 
asegurar la persistencia de los objetos de 
conservación manteniendo altos niveles de 
funcionalidad e integridad ecológica en los 
sistemas de áreas protegidas. La delimita-

ción de estos espacios ignora en ocasiones 
la existencia de eslabones críticos de los 
procesos ecológicos a gran escala en otros 
sectores de los paisajes mayores, dando 
como resultado la interrupción o la pertur-
bación de secuencias funcionales que son 
responsables por las dinámicas que generan 
y mantienen la biodiversidad presente en las 
áreas de conservación.

El tercer principio mencionado por Gro-
ves (2003) se refiere a la eficiencia de las in-
tervenciones de conservación. La idea que 
subyace a este principio es simplemente la 
de reducir hasta donde sea posible la exten-
sión y el número de áreas de conservación, 
para obtener el máximo de cobertura de los 
objetos que se quiere proteger con el míni-
mo esfuerzo posible. Estos criterios tienen 
como piedra angular el mantenimiento de 
atributos y funciones ecológicas que operan 
a grandes escalas, en concordancia con las 
metas ambiciosas de conservación a la es-
cala de paisaje (figura 12.2). Por esta razón, 
cuando un ejercicio de definición de escena-
rios de conservación se aborda únicamente 
“de afuera hacia adentro”, se tiende a premiar 
los grandes escenarios de conservación sobre 
las iniciativas locales, pues por su tamaño mu-
chas veces reducido, las áreas locales de con-
servación tales como las reservas naturales 
de la sociedad civil y los parques municipales 
tienen por lo general baja representatividad, 
escasa posibilidad de persistencia y eficiencia 
relativamente reducida. 

No obstante, esta generalización no tie-
ne en cuenta que los escenarios de conser-
vación se complementan unos con otros y 
pueden articularse entre sí mediante espa-
cios sometidos a diferentes tipos de uso. En 
la medida en que sus dinámicas internas y 
sus vínculos con otros componentes natu-
rales del paisaje circundante se mantengan, 
las áreas locales de conservación pueden 
tener un impacto que trasciende sus límites 
geográficos, pues protegen fragmentos de 
ecosistemas singulares, forman parte de un 
paisaje mayor, están próximas a otras áreas 
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estratégicas o las conectan y operan como 
núcleos a partir de los cuales puede promo-
verse la conservación a los niveles regional 
o nacional. De igual manera, las matrices de 
paisaje pueden contribuir a una estrategia 
orientada al mantenimiento o a la restau-
ración de los procesos ecológicos en una 
región, en la medida en que las actividades 
humanas que se lleven a cabo en ellas sean 
compatibles con las metas de dicha estrate-
gia (capítulos 8 y 9). 

Planificación 
“de adentro hacia afuera”
Cuando la planificación de actividades de 

conservación se realiza a partir de procesos 
locales (fig. 12.1), un primer paso consiste 

en el análisis de expectativas locales sobre el 
uso y manejo de los recursos naturales, las 
cuales están circunscritas, en muchos casos, 
a espacios en los cuales los procesos que se 
llevan a cabo no están necesariamente rela-
cionados con aquellos que tienen lugar en 
la matriz circundante. Así por ejemplo, tan-
to las áreas protegidas (públicas o privadas) 
como los territorios colectivos asumen sus 
aspiraciones de mantener a largo plazo los 
atributos o procesos presentes en el territo-
rio de manera más o menos independiente y 
a partir de su lógica de intervención interna. 
De esta forma, cuando la planificación para 
la conservación se asume desde espacios 
desintegrados, se corre el riesgo de no al-
canzar un impacto que trascienda la escala 
local (fig. 12.2). 

Figura 12.2

Escala geográfi ca Objeto de conservación

Regional: 
millones de hectáreas.

Especies de escala ecorregional.

Gruesa: 
decenas de miles a 
millones de hectáreas.

Matrices de ecosistemas de gran ampli-
tud y límites imprecisos.

Especies dependientes del área, genera-
listas de hábitat.

Media: 
centenares a decenas de miles 
de hectáreas.

Grandes bloques de ecosistemas defi nidos 
por regímenes físicos, estructura y compo-
sición interna, homogéneos o en parches.

Especies que utilizan grandes parches o 
múltiples hábitats.

Local: 
metros a miles de hectáreas.

Pequeños parches de ecosistemas defi ni-
dos por su geomorfología y con límites 
discretos.

Especies restringidas a un solo hábitat o 
especialistas en algún tipo de recurso.

Identifi cación de objetos y objetivos según la 
escala geográfi ca de las áreas de conservación



174 Planificación de dos vías para la definición de escenarios y metas de conservación

Teniendo en cuenta esta limitación, la 
planificación “de adentro hacia fuera” bus-
ca cotejar las aspiraciones y expectativas 
de distintos actores locales dentro de un 
mismo territorio. Dado que los intereses de 
quienes ocupan porciones de un gran terri-
torio están definidos en gran medida por las 
necesidades de permanencia en el mismo, 
las metas locales por lo general incluyen:
• Incremento en la participación en la toma 

de decisiones sobre el uso de la tierra.
• Incremento en la seguridad y soberanía 

alimentaria.
• Resolución de conflictos por el acceso a 

recursos.
• Mantenimiento de atributos singulares 

de importancia simbólica.
• Recuperación de funciones críticas para 

la calidad de vida.
• Prevención de desastres.

Una vez identificadas unas metas compar-
tidas por el mayor numero posible de actores 
locales, la metodología propone la definición 
participativa del ámbito de influencia de los 
mismos (segundo paso en la figura 12.1). En 
este paso, los actores valoran su capacidad 
para desarrollar actividades de conservación 
desde los espacios específicos en los que ac-
túa cada uno, acuerdan acciones que se po-
drían desarrollar colaborando unos con otros 
e identifican vacíos de intervención que de-
berían ser llenados por otros actores que aún 
no se han involucrado en el proceso.

A partir de la delimitación del ámbito de 
influencia colectiva, los actores desarrollan 
de manera participativa la caracterización 
espacial del mismo. Este proceso incluye el 
reconocimiento de los atributos y funciones 
ambientales de interés en distintos espacios y 
culmina con la selección de sitios prioritarios 
para desarrollar las acciones conducentes al 
logro de las metas compartidas, es decir, con 
la identificación de los escenarios de conser-
vación propiamente dichos. 

Integración de metas y 
alcances de los escenarios 

de conservación
Teniendo en cuenta que los dos análisis 

de planificación para la conservación plan-
teados anteriormente convergen en su iden-
tificación de los espacios geográficos en los 
que tienen lugar las acciones conducentes al 
mantenimiento de atributos y procesos eco-
lógicos de un territorio y que dichos análisis 
favorecen diferentes escalas espaciales, la 
definición exitosa de escenarios de conser-
vación requiere, como mínimo, dos puntos 
de diálogo entre los dos procesos. 

En primer lugar, la priorización de áreas 
candidatas identificadas en el análisis “de 
afuera hacia adentro” debe tener en cuenta 
las conclusiones del ejercicio de delimita-
ción del ámbito de influencia de actores lo-
cales que se lleva a cabo en la planificación 
“de adentro hacia afuera” (figura 12.3). Las 
acciones de conservación a escala del pai-
saje no son posibles sin involucrar los ac-
tores locales y esta participación sólo se lo-
gra cuando la selección de áreas prioritarias 
tiene en cuenta la apropiación del territorio 
por sus ocupantes legítimos. De esta forma, 
los límites de los escenarios de conservación 
responden no solamente a la lógica dictada 
por criterios ecológicos, sino también por la 
capacidad de acción de quienes estarán in-
volucrados en las acciones programadas.

Según esta misma lógica, el planteamien-
to de un plan de acción para la conservación 
en un territorio debe tener en cuenta no sola-
mente las metas definidas en la planificación 
a escala del paisaje sino también las expec-
tativas locales que, como se mencionó ante-
riormente, son planteadas por lo general a 
escalas menores. Por lo tanto, la definición de 
escenarios de conservación implica además 
una traducción de discursos desde la óptica 
local hacia el ámbito regional y viceversa (fig. 
12.3), de tal manera que lo que se pretende 
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lograr en un área de conservación, por pe-
queña que sea, contribuya a la consecución 
de los objetivos de conservación de escalas 
superiores, respetando al mismo tiempo las 
expectativas de los habitantes del territorio.

Sin embargo, las grandes metas de la pla-
nificación ambiental a escala regional pueden 
resultar intimidantes para quienes enfrentan 
una realidad local con expectativas más in-
mediatas relacionadas con la apropiación y 
el uso del territorio. En consecuencia, en la 
traducción de discursos es preciso descom-
poner las metas regionales en componentes 
locales, de manera que pueda advertirse la 
contribución de cada espacio focal lo mismo 
que de la matriz circundante (figura 12.4). Al 
mismo tiempo, las metas de las áreas locales 
de conservación, además de expresar la sin-
gularidad de los atributos que se desea man-
tener o restablecer, deben identificar su arti-
culación con la resolución de los problemas 
que afectan la biodiversidad y la persistencia 
de los procesos ecológicos a escala regional.

Un último punto que merece atención 
especial en este enfoque metodológico, co-
rresponde a los posibles conflictos entre 
actores, resultantes de sus diferentes repre-
sentaciones simbólicas de un territorio, pues 
dependiendo de las construcciones sociales e 
imaginarios particulares de cada uno, existen 
diferentes representaciones para una misma 
área. Por ejemplo, lo que se entiende por “na-
turaleza”, “conservación” y “área de conser-
vación” varía según los contextos materiales, 
las instituciones sociales y las nociones mo-
rales, prácticas culturales, bases conceptua-
les e ideologías particulares (Ulloa, 2002). Por 
esta razón, en la definición de escenarios de 
conservación es preciso tener en cuenta al-
gunos postulados que sirven de base para el 
establecimiento de acuerdos entre los distin-
tos actores involucrados, a saber:
• Todas las áreas protegidas son escena-

rios de conservación, pero no todas las 
áreas de conservación son áreas prote-
gidas.

Convergencia de los análisis de planifi cación territorial

Figura 12.3

Planeación de afuera  hacia adentro
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Priorización
de áreas

Escenarios de conservación

Caracterización
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Expectativas
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Planeación de adentro hacia afuera

Delimitación
del ámbito de

influencia
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Traducción de discursos para la defi nición de escenarios de conservación

Figura 12.4

• Los escenarios de conservación son es-
pacios o territorios determinados por el 
alcance de acción (decisión, acción) de 
un colectivo social, en torno a una meta 
o un objeto de conservación negociados 
con otros.

• La selección de una categoría depende 
de los objetivos de conservación, los va-
lores ambientales, las condiciones eco-
lógicas, económicas y sociales, la situa-
ción predial, el estado de ocupación, la 
coincidencia con las definiciones esta-
blecidas en la legislación.

• La concertación entre muchos actores 
enfrenta diferentes lecturas de un mismo 
problema. Cada una puede representar 

un valor agregado para otros actores en 
un área de conservación.

• Para garantizar la sostenibilidad de las 
iniciativas de conservación en un territo-
rio dado, es preciso buscar una adecua-
da superposición de los escenarios defi-
nidos desde los distintos enfoques y la 
traducción de los discursos de cada uno 
en el lenguaje del otro.
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conservación de nodos de reservas privadas, 
llevado a cabo entre la Asociación Red Colom-
biana de Reservas Naturales de la Sociedad 
Civil (Resnatur) y WWF Colombia. Modelos 
sucesivos de esta propuesta han sido socia-
lizados y discutidos en diferentes escenarios, 
que incluyen el Sistema Regional de Áreas 
Protegidas (Sirap) del eje cafetero, su homó-
logo en el piedemonte andino-amazónico y 
otros ejercicios de planificación ambiental a 
diferentes escalas en la Serranía de los Pa-
raguas y en la Cordillera Central. Por lo tan-
to, un gran número de instituciones hicieron 
aportes sustanciales, especialmente el nodo 
técnico de Resnatur, los nodos de reservas de 
Ungandí, Tolima, Orinoco y La Planada, las 

organizaciones integrantes del Sirap eje ca-
fetero, el Instituto de Investigación de Recur-
sos Biológicos Alexander von Humboldt, la 
Unidad de Parques Nacionales y la Corpora-
ción Serraniagua. De igual forma, numerosas 
personas han contribuido con sus aportes, 
críticas y comentarios al desarrollo de estas 
ideas. En particular, quiero hacer constar mi 
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Luis Fernando Gómez, Olga Lucía Hernández, 
Mary Lou Higgins, María Fernanda Jaramillo, 
Gustavo Kattan, Álvaro Ocampo, Julio Andrés 
Ospina, Lourdes Peñuela, César Augusto Rey, 
Carmen Cecilia Rivera, Andrés Felipe Trujillo, 
José Saulo Usma y Sandra Valenzuela.
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Plancha 1Plancha 12
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Paisaje fragmentado en la cordillera Occidental de los Andes, Colombia. El planteamiento de un 
plan de acción para la conservación en un territorio debe tener en cuenta no solamente las metas 
defi nidas en la planifi cación a escala del paisaje sino también las expectativas locales. 
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Capítulo

A lo largo de este libro se ha hecho evi-
dente que una estrategia para preser-
var la biodiversidad de una región debe 

desarrollar acciones en dos frentes comple-
mentarios: 
1. reservar áreas destinadas a la protección 

de paisajes naturales, libres hasta donde 
sea posible de perturbaciones que cau-
sen deterioro de sus ecosistemas natura-
les y contenidos de especies

2. diseñar formas de manejo de la matriz 
productiva que sean armónicas con un 
propósito regional de conservación y 
que integren las reservas a un paisaje 
más amplio. 

Durante mucho tiempo, las reservas se 
concibieron como entes aislados de su en-
torno, en parte porque la visión clásica de 
los ecosistemas (particularmente los bos-
ques tropicales) los concebía como sistemas 
clímax, autocontenidos y estáticos (y por lo 
tanto conservables en aislamiento). 

El paradigma actualmente dominante, 
que se enfoca en paisajes compuestos por 
mosaicos de ecosistemas dinámicos e in-

terconectados a muchas escalas espacia-
les y temporales (Noss, 1991; Wiens, 1995), 
concibe las reservas como partes integrales 
de los paisajes a escala regional, ya que hay 
muchos procesos ecológicos y evolutivos 
que funcionan a grandes escalas espaciales 
y temporales. Esto es particularmente im-
portante si se desea mantener el potencial 
evolutivo y la capacidad de adaptación frente 
a fenómenos como el cambio climático. Por 
ejemplo, la continuidad de hábitat en gradien-
tes altitudinales es vital para mantener la di-
námica de migración y colonización (Kattan & 
Franco, 2004). Por lo tanto, las reservas deben 
ser vistas en el contexto de un paisaje regional 
que es definido funcionalmente por los pro-
cesos ecológicos y biogeográficos y las inte-
racciones espaciales y temporales de los eco-
sistemas (Barret y Barret, 1997; Wiens, 1995). 
En este sentido, es necesario diseñar sistemas 
de reservas de acuerdo con criterios biológi-
cos explícitos (Leader-Williams et al., 1990; 
Pressey, 1994; Soulé & Terborgh, 1999). Como 
hemos visto, el desafío consiste en seleccio-
nar un conjunto de reservas que preserve una 
muestra completa y representativa de la biodi-

Por Gustavo Kattan

1. Adaptado de Kattan (2005).

13El proceso de planificación de un
sistema de áreas protegidas1
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versidad regional y que pueda mantener su in-
tegridad a largo plazo (Groves, 2003; Margules 
et al., 1988; Margules & Pressey, 2000; Soulé & 
Terborgh, 1999).

En la introducción se definió un sis-
tema regional de áreas protegidas (Sirap) 
como un conjunto de áreas de conserva-
ción, constituidas por áreas núcleo y zonas 
de amortiguación, e interconectadas en lo 
posible en una red por medio de corredores 
o de una matriz rural favorable. Este es el 
modelo de nodos, redes y módulos de uso 
múltiple –MUM– (Noss & Harris, 1986), que 
propone el establecimiento de áreas núcleo 
de conservación (nodos), unidas por un sis-
tema de corredores para conformar una red. 
La viabilidad de los nodos, como hemos vis-
to, depende de su tamaño; pero los nodos 
pequeños pueden tener valor para comple-
mentar las áreas más grandes (o un sistema 
de nodos pequeños e interconectados puede 
ser la única opción en regiones donde los 
ecosistemas naturales están altamente frag-
mentados).

Los MUM consisten en áreas –por lo 
general en forma de cinturón– que se es-
tablecen alrededor de las áreas de conser-
vación estricta (áreas núcleo), con el fin de 
amortiguar los efectos sobre la reserva de 
las actividades humanas que se llevan a 
cabo a su alrededor. En las áreas de amor-
tiguación pueden darse algunas actividades 
económicas reguladas, cuyo impacto es cui-
dadosamente evaluado y controlado. En las 
zonas de amortiguación también pueden 
concentrarse las actividades de ecoturismo 
y educación ambiental. Noss y Harris (1986) 
proponen un esquema centrífugo en el cual 
se establecen cinturones concéntricos; en 
los cinturones internos sólo se permiten 
actividades de bajo impacto y a medida que 
se alejan del núcleo va aumentando la in-
tensidad de las actividades, hasta llegar a la 
matriz.

Los corredores son elementos lineales 
de hábitat (más largos que anchos) que co-
nectan las áreas de conservación. El propó-

sito de estos corredores es permitir el flujo 
de organismos entre los bloques de hábitat, 
cuando estos organismos no tienen la ca-
pacidad de cruzar la matriz que separa di-
chos bloques (capítulo 3). Los corredores 
pueden concebirse a múltiples escalas espa-
ciales, desde cercas arboladas que conectan 
dos pequeños parches de bosque (capítulo 
9), pasando por los corredores de vegeta-
ción alrededor de los cursos de agua, hasta 
grandes franjas de bosque que conectan dos 
parques nacionales (Noss, 1991). Los corre-
dores son conectores estructurales, es decir, 
están constituidos por el mismo tipo de há-
bitat de los nodos. La conectividad también 
puede ser funcional, cuando se maneja la 
matriz rural productiva de manera que sea 
más hospitalaria para la vida silvestre y per-
mita el movimiento de al menos algunas es-
pecies en el paisaje (capítulo 8).

El proceso de construcción de sistemas 
de áreas protegidas debe primero definir los 
objetos de conservación –qué se quiere con-
servar– y qué objetivos se busca cumplir con 
el sistema. A continuación se deben definir 
las metas cuantitativas, es decir, cuánto se 
quiere conservar de los objetos de conserva-
ción, en términos de área absoluta de cada 
tipo de ecosistema, proporción con respec-
to a los ecosistemas originales y número de 
poblaciones de las especies focales. Una vez 
definidos estos aspectos conceptuales, se 
definen los aspectos metodológicos como 
son los criterios de selección de áreas can-
didatas para integrar el sistema y los proce-
dimientos para seleccionarlas.

Objetos de conservación y 
objetivos de un Sirap

Antes de discutir los objetivos de un sis-
tema regional de áreas protegidas, es nece-
sario definir los objetos de conservación, es 
decir, cuáles son los elementos de la diversi-
dad biológica que se desea conservar. Ideal-
mente, el propósito de un Sirap es preservar 
toda la variedad biológica representada en 
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genes, especies, comunidades bióticas y el 
mosaico de ecosistemas que conforma el 
paisaje regional, es decir, todos los elemen-
tos necesarios para conservar los procesos 
ecológicos y evolutivos. Sin embargo, este 
propósito es inoperante porque es quizás 
imposible abarcar de una manera exhaus-
tiva –y por lo tanto conservar– todos estos 
elementos. Aunque algunos grupos taxonó-
micos como las aves son relativamente bien 
conocidos y es factible tener inventarios re-
gionales relativamente completos, en otros 
grupos taxonómicos (por ejemplo, insectos) 
esta tarea es casi imposible, por lo menos 
en un corto plazo. Por otra parte, el nivel de 
conocimiento de los procesos ecológicos, al 
menos en la mayoría de los países tropica-
les, es abismalmente insuficiente para usar-
los como objetos de conservación.

Por estos motivos, en muchos procesos 
de planificación regional para la conserva-
ción de la biodiversidad se utilizan objetos 
sustitutos. Un objeto sustituto es un objeto 
reconocible y mensurable, que representa a 
otros objetos que son más difíciles de medir; 
el supuesto subyacente es que al conservar 
al sustituto, se estaría conservando los que 
éste representa. Los objetos sustitutos in-
cluyen conceptos como especies sombrilla, 
focales, del paisaje, indicadoras y otros (ca-
pítulo 11). 

En sus procesos de planificación ecorre-
gional, The Nature Conservancy (Groves et 
al., 2000, 2002) utiliza un esquema de “fil-
tro grueso - filtro fino” para la selección de 
objetos de conservación. El filtro grueso es 
un sustituto que consiste en una aproxima-
ción al problema a nivel de ecosistemas. Si 
se conservan áreas que representen toda la 
diversidad de ecosistemas (o formaciones 
vegetales) de una región, se estaría repre-
sentando toda la biodiversidad (mosaico de 
hábitats, especies y sus interacciones) que 
estos ecosistemas contienen. Esto tiene 
como condición necesaria, que las áreas de 
conservación sean viables. Sin embargo, por 
esta red gruesa que cobija los ecosistemas 

regionales, se pueden filtrar algunas espe-
cies de interés especial, que no necesaria-
mente quedan representadas dentro de las 
áreas seleccionadas. Estas especies de in-
terés especial (especies focales) son por lo 
general especies amenazadas o endémicas, 
que se considera esencial representar en el 
sistema. Por lo tanto, se aplica un filtro fino 
que se enfoca en estas especies.

De acuerdo con este esquema, los ob-
jetivos de un Sirap pueden expresarse de la 
siguiente manera:
• Conservar por lo menos un área viable 

de cada tipo de ecosistema (tipo de vege-
tación) que exista en la región.

• Conservar por lo menos una población 
viable de cada especie de interés especial 
de la región.

Las aseveraciones anteriores están ex-
presadas en forma de una meta mínima (ver 
más adelante). De acuerdo con el principio 
de redundancia, es deseable representar 
cada ecosistema o especie más de una vez 
en el sistema. Los principios de elasticidad y 
restauración están implícitos en el concepto 
de viabilidad (ver “Marco conceptual de las 
4 R” en la introducción).

Metas de conservación
En un proceso de planificación de un Si-

rap, además de definir qué se quiere conser-
var (objetos y objetivos), es necesario definir 
cuánto se quiere conservar, es decir, las me-
tas de conservación (Groves, 2003). La defi-
nición de metas debe considerar dos aspec-
tos, uno cuantitativo y uno cualitativo. 

El aspecto cuantitativo se refiere a la 
proporción del área cubierta originalmen-
te por cada tipo de ecosistema que se de-
sea conservar. Este ha sido tema de intensa 
controversia, pues es difícil saber cuánto es 
“suficiente” para garantizar la conservación 
de un tipo de ecosistema. En el Congreso 
Mundial de Parques en Bali en 1982, se re-
comendó que los países reservaran 10% de 
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su territorio en áreas protegidas; posterior-
mente, la Comisión Brundtland recomendó 
12% (Groves, 2003). Sin embargo, no exis-
te una justificación empírica para estas ci-
fras y muchos autores consideran que esto 
no es suficiente (Soulé & Sanjayan, 1998). 
Además, no hay motivo para pensar que una 
meta determinada sea adecuada para todos 
los tipos de ecosistemas de un país o inclu-
so de una región (Rodrigues & Gaston, 2001; 
Soulé & Sanjayan, 1998). El porcentaje de 
área mínima requerida para representar a 
todas las especies aumenta con la diversi-
dad de especies y el número de especies en-
démicas de la región (Rodrigues & Gaston, 
2001). Por otra parte, es necesario tener en 
cuenta si el porcentaje a conservar va a estar 
representado en una sola o en varias áreas 
separadas. No es lo mismo, desde el punto 
de vista de la viabilidad de las áreas y de los 
procesos ecológicos que en ellas se desarro-
llan, tener un 10% representado en una sola 
área grande o en varias pequeñas. 

El aspecto cualitativo se refiere a la “ca-
lidad” del área, en el sentido de su viabili-
dad o probabilidad de persistir con toda su 
integridad ecológica a largo plazo (Groves, 
2003; Rodrigues & Gaston, 2001). En ge-
neral, la viabilidad es proporcional al área 
cubierta: mientras mayor sea el área, más 
probable es que pueda persistir sin deterio-
ro de su biodiversidad y procesos ecológicos 
(capítulo 3). Por lo tanto, las metas deben 
tener en cuenta el área absoluta de los par-
ches, además del área relativa que represen-
tan con respecto al ecosistema original (esto 
es parte de los aspectos de diseño del área 
particular).

Es necesario resaltar que la integridad de 
un área depende no sólo de la presencia de 
poblaciones de todas las especies, sino de 
su presencia en densidades poblacionales 
adecuadas. Muchas especies pueden estar 
presentes en una reserva, pero si sus den-
sidades están disminuidas por debajo de las 
requeridas para mantener los procesos eco-
lógicos (por ejemplo, depredación, poliniza-

ción, diseminación de semillas), la especie 
está “ecológicamente extinta” y todos los 
procesos en los que ella participa se verán 
afectados (Redford & Feinsinger, 2001). Esto 
es particularmente importante en reservas 
donde se hace “explotación sostenible”.

Aunque no existe una fórmula estableci-
da para la definición de metas, el problema 
se puede aproximar desde varios ángulos:
1) Usar los patrones de diversidad beta: la 

diversidad beta representa el recambio o 
la diferencia en composición de especies 
a medida que vamos de un lugar a otro 
(por ejemplo, a lo largo de un gradiente 
ambiental) (capítulo 3). La diversidad 
beta de una región es una herramienta 
que ayuda a determinar si es necesa-
rio establecer varias reservas dentro de 
un determinado tipo de ecosistema. Si 
la diversidad beta es alta, es decir, hay 
grandes diferencias en la composición 
de especies entre sitios, es necesario 
establecer reservas que contengan con-
juntos de especies que se complementen 
para representar toda la biodiversidad de 
este tipo de ecosistema (ver Kattan et al., 
2006a).

2) Usar las curvas especies-área: basándo-
se en la relación entre el número de es-
pecies y el área de un parche, se ha suge-
rido que si se conserva de 30% a 40% del 
área de un ecosistema, se estaría conser-
vando de 80% a 90% de las especies (fi-
gura 13.1; recuadro 3.2 y Groves, 2003). 

3) Usar especies sombrilla o del paisaje: es-
tas son especies cuyos requerimientos de 
área para mantener una población viable 
son bastante altos; por lo tanto, al selec-
cionar un área suficientemente grande 
para mantener una población viable de 
la especie, se estaría conservando un 
ecosistema viable (capítulo 11). Esto es 
debido a que la población viable de la 
especie sombrilla representa el proceso 
ecológico que más área requiere en la 
región, de manera que todos los demás 
procesos ecológicos (o al menos la ma-
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Figura 13.1
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La fi gura superior muestra el número de especies (S) como función del área (A). La fi gura inferior muestra la misma 
curva invertida, como el porcentaje de las especies que se perderían a medida que se disminuye el área de un blo-
que de hábitat (porcentaje de hábitat remanente en el eje x). Las líneas punteadas muestran que si se reserva entre 
30% y 40% del área, se conserva entre 80% y 90% de las especies. Figura inferior modifi cada de Groves (2003). 

Relación entre el número de especies y el área de muestreo.
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yoría), al funcionar a escalas espaciales y 
temporales menores, serían viables. 

4) Conservar áreas dinámicas mínimas 
(ADM): el ADM es el área de un determi-
nado tipo de ecosistema, necesaria para 
mantener un equilibrio dinámico entre 
los procesos de perturbación natural y 
sucesión (Pickett & Thompson, 1978). 
Los procesos de perturbación y sucesión 
son los que mantienen el mosaico de ti-
pos de hábitat dentro de un ecosistema. 
Si el área es demasiado pequeña, no 
puede mantener el equilibrio dinámico y 
se deteriora, porque se altera la dinámi-
ca del mosaico natural y porque el área 

entra en un proceso de degradación por 
perturbaciones. El uso de este concepto 
requiere un conocimiento relativamente 
profundo de la dinámica del ecosistema.

En la figura 13.2 se presenta un esque-
ma para guiar un proceso de decisión sobre 
metas de conservación, que recoge los con-
ceptos anteriores. Es necesario destacar que 
las metas establecidas deben representar el 
mínimo que se desea para una región, es-
pecialmente si se utilizan criterios como el 
de las curvas especies-área, pues según este 
criterio se podría perder de 10% a 20% de 
las especies.

Figura 13.2

Ecosistema “crítico” se refi ere a aquellos para los cuales la proporción de área remanente es menor 
que la que se desea representar en el sistema. 
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Criterios para la 
selección de áreas

En la literatura científica sobre planifica-
ción para la conservación de la biodiversi-
dad hay una proliferación de criterios para 
la selección de áreas. Groves (2003) presen-
ta un resumen y una explicación de la mayo-
ría de éstos. Los principales se relacionan a 
continuación:
• Representatividad. Consiste en selec-

cionar las áreas que permitan cumplir 
con las metas de representación de eco-
sistemas originales. Estas metas están 
usualmente expresadas en términos del 
porcentaje del área original de cada tipo 
de ecosistema que se quiere preservar y 
del número de áreas en que se quiere re-
presentar ese porcentaje (fig.13.2). Si en 
una región ya existen áreas con alguna 
figura de protección, se debe hacer un 
análisis de vacíos para determinar qué 
ecosistemas o tipos de vegetación no 
están representados o están subrepre-
sentados (Kiester et al., 1996: Scott et 
al., 1991, 1999). A continuación se selec-
cionarían las áreas que complementen 
o suplementen las áreas protegidas ya 
existentes, de manera que se cumpla con 
la meta de representar adecuadamente 
toda la gama de tipos de vegetación que 
existe en la región.

• Complementación y suplementación. Las 
áreas complementarias son aquellas que 
aportan conjuntos de especies o tipos de 
vegetación que no están representados en 
las áreas ya existentes y que por lo tanto 
permiten completar o alcanzar la meta de 
representar toda la biodiversidad regio-
nal. Esta complementación depende de 
la diversidad beta de la región; si hay di-
ferencias en la composición de especies a 
lo largo de un gradiente ambiental, es ne-
cesario escoger áreas en distintos puntos 
del gradiente, de manera que representen 
toda la variabilidad de la región. Por otra 
parte, en ocasiones es preciso añadir áreas 

suplementarias cuando las que se tiene no 
permiten alcanzar una meta cuantitativa 
de porcentaje de ecosistema original, o ta-
maño mínimo de área o de población de 
una especie focal.

• Viabilidad. Por el criterio de viabilidad 
se busca seleccionar áreas que tengan 
buenas probabilidades de mantener su 
integridad ecológica a largo plazo (recua-
dro 14.1), en lo posible sin intervención 
humana. Esto implica mantener intacta 
la dinámica de los procesos ecológicos 
ante posibles perturbaciones futuras. 
La viabilidad o capacidad de un área de 
mantener su integridad ecológica depende 
principalmente de su tamaño y de su in-
tegración funcional con otros ecosistemas 
con los que pueda estar relacionada.

• Presencia de poblaciones de especies 
focales. Una vez seleccionadas las áreas 
representativas de todos los ecosiste-
mas originales, es necesario asegurarse 
de que hayan quedado incluidas todas 
las áreas con presencia de poblaciones 
viables de las especies focales o de inte-
rés especial. En caso de inviabilidad de 
las poblaciones es necesario explorar las 
posibilidades de restaurar hábitats o co-
nectar subpoblaciones para asegurar su 
viabilidad.

• Singularidad. Algunas áreas son úni-
cas (llamadas elementos especiales en 
Noss et al., 1999) y son sitios de alto 
valor de conservación por diversos mo-
tivos que pueden incluir los siguientes: 
(1) representar paisajes o ecosistemas 
únicos desde un punto de vista biológico 
o geomorfológico, (2) representar eco-
sistemas críticos para la prestación de 
servicios ambientales (por ejemplo, pro-
tección de cuencas), (3) representar há-
bitats clave (permanentes o temporales) 
para una o más especies amenazadas, 
(4) ser sitios de alta concentración de 
diversidad o endemismos, (5) ser sitios 
clave para prevención de desastres, (6) 
representar sitios de importancia desde 
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el punto de vista de los valores culturales 
locales. Por su valor intrínseco, a estos 
sitios normalmente se les asigna una alta 
prioridad y casi automáticamente pasan 
a ser parte de los sistemas regionales de 
reservas. Un concepto relacionado es el 
de irremplazabilidad (Ferrier et al., 2000). 
Algunas áreas pueden ser irremplazables 
para alcanzar las metas de conservación 
porque son las únicas que contienen un 
cierto objeto o conjunto de objetos de 
conservación. Por lo tanto, si no son in-
cluidas, no se pueden alcanzar las metas 
de conservación. A la irremplazabilidad 
se le puede asignar un valor que va desde 
cero hasta 100% (totalmente irremplaza-
ble) (Groves, 2003).

• Redundancia. Como ya se indicó, ante 
la incertidumbre de poder asegurar la 
persistencia de las áreas protegidas en el 
futuro, es recomendable aplicar un prin-
cipio de precaución y seleccionar unas 
áreas redundantes, es decir, que con-
tienen tipos de vegetación y conjuntos 
de especies ya representados, pero que 
constituyen una especie de seguro ante 
posibles catástrofes. Esto es especial-
mente importante cuando las áreas son 
relativamente pequeñas, ya que son más 
susceptibles a las catástrofes; esto aplica 
igualmente a las poblaciones de especies 
focales.

Otros dos criterios, más relacionados 
con el proceso de planificación mismo que 
con las características de las áreas, son los 
de eficiencia y flexibilidad (Groves, 2003; 
Rodrigues et al., 2000). Eficiencia se refie-
re a que las metas de conservación deben 
alcanzarse con el mínimo número de áreas 
posibles (es decir, al mínimo costo). Flexibi-
lidad se refiere a que en una región puede 
haber más de una combinación de áreas que 
permita alcanzar las metas, de manera que 
se puede escoger la combinación que más 
se preste desde el punto de vista de otras 

consideraciones como conflictos de intere-
ses en el uso de la tierra.

Procedimientos y métodos 
para la selección de áreas
Los procedimientos y métodos utilizados 

para la selección de áreas son tan variados 
como los diversos procesos de planificación 
que se han llevado a cabo en distintas partes 
del mundo. Algunos de estos procesos de 
planificación se encuentran resumidos en 
Arango (2005). Sin embargo, todos conver-
gen en unos puntos básicos, que se pueden 
resumir de la siguiente manera: (1) definir 
qué y cuánto se quiere conservar; (2) deter-
minar cuál es la proporción de los ecosis-
temas remanentes que aún existe y evaluar 
el estado de esos remanentes, (3) evaluar el 
sistema existente de áreas protegidas para 
identificar vacíos de representatividad; y (4) 
establecer prioridades y seleccionar áreas de 
acuerdo con principios claros y objetivos.

En el ejercicio de planificación del Sirap-
Eje Cafetero (Naranjo & Kattan, en impren-
ta), se propuso un esquema que combina 
muchos de los elementos de los ejercicios 
de planificación reseñados en Arango (2005). 
Este esquema propone varias rutas de traba-
jo paralelas (figura 13. 3; Naranjo & Kattan, 
en imprenta). El primer paso consiste en la 
elaboración de mapas de ecosistemas ori-
ginales y de coberturas actuales (ecosiste-
mas remanentes) con el fin de efectuar un 
análisis de vacíos y de viabilidad del sistema 
existente de áreas protegidas (plancha 13). 
Paralelamente, se llevan a cabo análisis de 
diversidad regional con el fin de identificar 
patrones regionales de diversidad y una se-
lección y análisis de viabilidad (si la infor-
mación existente lo permite) de especies 
focales. Con estos insumos se puede iden-
tificar una serie de áreas candidatas para 
incluir en el sistema, teniendo en cuenta 
que en procesos de planificación previos es 
posible que ya se haya adelantado la iden-
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tificación de áreas importantes para prote-
ger en la región. Las áreas candidatas son 
posteriormente sometidas a evaluaciones 
para seleccionar un portafolio priorizado de 
áreas para conformar el Sirap.

Existen dos métodos básicos para la se-
lección de áreas:
• Asignación de prioridades por pun-

taje. Se fundamenta en la utilización de 
criterios de valor biológico de las áreas 
(Smith & Theberge, 1986, 1987). Cada 
una de las áreas recibe una calificación 
para cada criterio y un puntaje final al 
cual se llega por medio de un modelo 
aditivo o multiplicativo de los criterios. 
Los criterios pueden ser cuantitativos o 

cualitativos. Los primeros son criterios a 
los que se les puedan asignar valores nu-
méricos, como número total de especies 
o número de especies endémicas. Los 
criterios cualitativos se pueden cuantifi-
car asignándoles categorías numéricas, 
como por ejemplo 1, 2 y 3 para diversidad 
baja, media y alta. Las áreas se asignan 
en niveles de prioridad de acuerdo con el 
puntaje final de cada una, lo cual puede 
hacerse en forma de una lista en orden 
de puntaje o en forma de categorías (por 
ejemplo, alta, media y baja prioridad).

• Selección por algoritmos ejecutados 
por un computador. Un algoritmo con-
siste simplemente en una secuencia ló-

Figura 13.3

Diagrama de fl ujo que indica los procedimientos para la selección de áreas 
propuestas para la creación de un sistema regional de áreas protegidas
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gica de pasos de análisis de información 
y toma de decisiones. Cuando una re-
gión es muy compleja, con muchas áreas 
para comparar, es necesario realizar este 
procedimiento en un computador. Exis-
ten dos clases principales de algoritmos 
para selección de áreas (Groves, 2003): 
los algoritmos iterativos (por pasos que 
se repiten) o heurísticos (de acuerdo con 
reglas de decisión) y los algoritmos de 
optimización. 

Una descripción detallada de estos algo-
ritmos está más allá del alcance del presente 
trabajo. Brevemente, los algoritmos iterati-
vos o heurísticos consisten en un proceso por 
el cual las áreas se seleccionan de acuerdo 
con unas reglas y se evalúa si se están cum-
pliendo las metas. Por ejemplo, en el primer 
paso el algoritmo (ejecutado por un compu-
tador o por una persona) selecciona el área 
más grande y evalúa si cumple la meta de 
representar el porcentaje de área deseada 
para todos los ecosistemas regionales. Si no 
la cumple, selecciona la segunda área más 
grande teniendo en cuenta la complemen-
tariedad de las áreas y nuevamente evalúa 
si se han cumplido las metas. En caso ne-
gativo, se sigue repitiendo el proceso hasta 
alcanzar las metas propuestas. Estos algo-
ritmos son rápidos pero no necesariamente 
obtienen la solución más eficiente (Groves, 
2003; Önal, 2003). Los algoritmos de opti-
mización, en cambio, seleccionan el con-
junto de áreas que satisface los objetivos de 
conservación en el mayor grado posible, en 
la mínima área o el mínimo número de áreas 
(Groves, 2003). Esta es una aproximación de 
“fuerza bruta”: el computador evalúa simul-
táneamente centenares o miles de combi-
naciones y selecciona la óptima de acuerdo 
con ciertas reglas. El problema con los al-
goritmos de optimización es que pueden ser 
muy lentos y requerir horas o días de proce-
samiento, o incluso pueden no llegar a una 

solución. Sin embargo, con pequeñas modi-
ficaciones (un pequeño sacrificio en el nivel 
de optimización) pueden ser muy eficientes 
(Önal, 2003).

La selección de áreas por asignación de 
prioridades ha sido criticada porque si no se 
tienen metas claras de representatividad, las 
áreas seleccionadas no necesariamente ga-
rantizan la representación de toda la diversi-
dad de ecosistemas y especies ni la cantidad 
de área requerida por ecosistema (Pressey & 
Nicholls, 1989). Además, áreas que obtienen 
igual puntaje basado en parámetros como 
riqueza de especies pueden diferir sustan-
cialmente en la composición de especies 
(Flather et al., 1997), y ciertas diferencias en 
la forma en que se miden los puntajes pue-
den producir resultados contrastantes (Bed-
ward et al., 1991). Por otra parte, aunque 
ambos métodos requieren un conocimiento 
biológico mínimo de la región, la selección 
por algoritmos es mucho más exigente en 
cuanto a la cantidad y calidad de la infor-
mación.

Finalmente, con frecuencia es necesario 
asignar prioridades para decidir entre un 
número de áreas candidatas. Para esto, se 
ha propuesto un esquema que combina la 
irremplazabilidad con la vulnerabilidad de 
las áreas (Margules & Pressey, 2000; Noss et 
al., 2002; Pressey & Taffs, 2001). La irrem-
plazabilidad da una medida del valor bioló-
gico del área, mientras que la vulnerabilidad 
mide las amenazas que ella enfrenta. Si es 
posible cuantificar o al menos asignar valo-
res en una escala proporcional a estos dos 
criterios, esta información puede ser anali-
zada gráficamente como lo muestra la figu-
ra 13.4. Cada área se clasifica en una escala 
relativa de viabilidad y de irremplazabilidad, 
que va de cero (áreas con baja viabilidad y 
sin particularidades que la hagan irrempla-
zable) a 100 (áreas viables y únicas o irrem-
plazables). Las áreas con la mayor viabi-
lidad e irremplazabilidad tienen la más alta 
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prioridad (cuadrante I en la figura 13.4). En el 
cuadrante II en orden de prioridad quedan las 
áreas de baja viabilidad pero alta irremplazabi-
lidad. La prioridad III corresponde a las áreas 

de baja irremplazabilidad pero alta viabilidad. 
Finalmente, las áreas de baja clasificación en 
ambos criterios son de baja prioridad.

Figura 13.4
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Modelo basado en un análisis de irremplazabilidad 
y viabilidad de las áreas, para defi nir prioridades de protección.

Los puntos representan áreas hipotéticas que han sido califi cadas de acuerdo con estos dos crite-
rios. Modifi cado de Groves (2003). 



190 El proceso de planificación de un sistema de áreas protegidas

Plancha 1Plancha 13

© WWF Colombia / Observatorio Sismológico del Suroccidente Colombiano (OSSO),

Un paso esencial para la selección de áreas prioritarias de conservación consiste en la elaboración 
de mapas de ecosistemas originales y remanentes con el fi n de efectuar un análisis de vacíos y de 
la viabilidad del sistema de áreas protegidas existente en una región
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Capítulo

L
a gestión de áreas protegidas es un 
proceso complejo que requiere una re-
visión permanente del funcionamiento 

de sus distintos elementos y lo que es más 
importante, una evaluación periódica de los 
resultados obtenidos en la conservación de 
la biodiversidad. La información sobre la 
condición en la cual se encuentran los atri-
butos de la biodiversidad en distintos mo-
mentos (estado) y sobre la intensidad de 
distintos factores que los afectan (presiones) 
es el punto de partida para evaluar las medi-
das de conservación que se emprenden en el 
área protegida (respuestas). Los resultados 
de un examen de esta naturaleza se con-
vierten entonces en una guía para reforzar o 
ajustar las estrategias, planes y acciones de 
conservación, es decir, en el fundamento del 
manejo adaptativo de las áreas protegidas 
(figura 14.1). 

Como evaluación de estado, el monitoreo 
de la biodiversidad puede definirse entonces 
como un programa de investigación a largo 
plazo en el cual se hace seguimiento a un 
sistema biológico, por medio de la medición 
de variables físicas, químicas o biológicas, 
con el objetivo de determinar su condición y 
sus tendencias de cambio a través del tiem-

po (plancha 14), especialmente en relación 
con las presiones a las que está sometido el 
sistema. Esta condición es lo que se conoce 
como integridad ecológica (recuadro 14.1). 
Como evaluación de respuesta, el monito-
reo de la biodiversidad evalúa el efecto de 
alguna acción que se toma para evitar o mi-
tigar una amenaza o corregir una situación 
adversa. Stork & Samways (1995) definen el 
monitoreo como “una vigilancia intermiten-
te (regular o irregular) para determinar el 
grado de conformidad con un estándar pre-
determinado o grado de desviación de una 
norma esperada”. El monitoreo debe estar 
orientado al cumplimiento de metas y dise-
ñado para revelar cambios en uno o más pa-
rámetros; el monitoreo se hace para mejo-
rar el manejo de un sistema, para aumentar 
las opciones de manejo y para proveer una 
alarma temprana de cambios en el sistema 
(Stork & Samways, 1995).

El monitoreo de una o más variables, es-
pecies o ecosistemas puede hacerse con el 
propósito de evaluar el estado de los objetos 
de monitoreo por sí mismos, o para usarlos 
como indicadores del estado de otra cosa. Por 
ejemplo, el objetivo de un programa de mo-
nitoreo de una especie amenazada puede ser 

Por Gustavo Kattan y Luis Germán Naranjo
14Monitoreo: ¿Se están cumpliendo 

los objetivos de conservación?
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mantener una vigilancia del estado de la(s) 
población(es), o evaluar el efecto de un pro-
grama de protección de las poblaciones que 
implica acciones concretas. En este caso, la 
especie monitoreada es el objeto de interés. 
Por otra parte, un programa de monitoreo de 
una especie podría tener el objetivo de usar-
la como indicadora de algo más, que puede 
ser el estado de otras poblaciones o el estado 

general de salud del ecosistema (capítulo 11). 
Por ejemplo, con frecuencia el monitoreo se 
enfoca en el estado de las poblaciones de es-
pecies invasoras, que pueden estar afectando 
negativamente las especies nativas o alteran-
do la estructura de un ecosistema (capítulo 
7). En este caso, el crecimiento de la pobla-
ción es un indicador de que está aumentando 
la presión sobre los sistemas nativos.

El monitoreo biológico proporciona información sobre el estado de los objetos de 
conservación de un área protegida, mientras que el monitoreo de presiones permite 
ajustar distintos componentes de los planes y estrategias diseñados para la misma

Figura 14.1
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Composición Estructura

Estado

Monitoreo

Función

Integridad ecológica
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de manejo
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anual

Plan de
manejo

Objetivos de 
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Presiones

Adaptado de Zambrano et al., en imprenta
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 En cualquier caso, un programa de mo-
nitoreo implica un plazo considerable de 
tiempo (del orden de una o más décadas) 
y debe concebirse con la misma rigurosi-
dad que cualquier otro programa de inves-
tigación (recuadro 14.2). Un programa de 
monitoreo puede concebirse en tres etapas 
o fases: una primera fase de investigación 
muy intensiva, en la que se establecen los 
marcos de referencia (estado base del siste-
ma); una segunda fase (que podría iniciarse 

simultáneamente con la primera) en la que 
se hace seguimiento intensivo (muestreos 
frecuentes y detallados) al sistema, al me-
nos hasta que se considere que la condición 
de lo que se está vigilando es estable o sigue 
las tendencias deseadas; y una tercera fase 
en la que se mantiene una vigilancia de baja 
intensidad (muestreos menos frecuentes y 
detallados). La duración de estas fases de-
pende del sistema que se esté monitoreando 
y su escala espacial y temporal y del objetivo 

Recuadro 14.1

El concepto de integridad ecológica

La necesidad de evaluar los resultados de la gestión de áreas protegidas ha conducido al 
planteamiento de este concepto. En principio, la integridad ecológica es sinónimo de la 
“salud” de los ecosistemas, referida a los síntomas de pérdida de un ecosistema o de su 
capacidad de carga, o de su potencial para proveer servicios*. Por esta razón, aunque en 
años recientes han proliferado distintas defi niciones de este concepto, en general coinciden 
en señalar que un ecosistema saludable es estable, sostenible y activo, manteniendo su 
organización y autonomía a través del tiempo y la capacidad de retornar a sus condiciones 
originales cuando es perturbado (Costanza et al., 1992; Rapport et al., 1998a, 1998b). 
Una defi nición ampliamente aceptada es la establecida por el Servicio de Parques Nacio-
nales de Canadá (Parks Canada, 2006), según la cual se considera que los ecosistemas de 
un área tienen integridad cuando tienen sus componentes nativos intactos, incluyendo los 
abióticos (elementos físicos como agua y rocas), biodiversidad (composición y abundancia 
de especies y comunidades en un ecosistema) y procesos ecosistémicos (aquellos que de-
terminan el funcionamiento de los ecosistemas tales como fuego, inundaciones y depreda-
ción). 
Los análisis de integridad evalúan el estado actual de sistemas ecológicos y paisajes como 
expresión acumulativa de diferentes presiones humanas que pueden alterar la estructura de 
un paisaje o interferir los fl ujos ecológicos a través del mismo (Gardner et al., 1987), o que 
comprometen su integridad funcional al interferir en procesos ecológicos que facilitan la 
persistencia de poblaciones, la diversidad alfa y su “salud” como sistema natural.
La integridad ecológica de un sistema se evalúa usualmente a través del desarrollo de in-
dicadores que proveen información acerca del estado de un sistema ecológico a diferentes 
niveles de organización y en diferentes escalas temporales (Noss, 1990), que incluyen el 
análisis de factores que miden la composición, la estructura y la función de un sistema en un 
momento dado, en relación con una referencia histórica. En lugares donde los efectos de la 
actividad antropogénica moderna están ausentes por largo tiempo, la integridad es defi nida 
como una condición de línea base (Groves, 2003).

*(http://en.wikipedia.org/wiki/Ecological_health)
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del monitoreo. Si lo que se desea es estable-
cer la viabilidad de una población de una es-
pecie amenazada a 100 años, el monitoreo 
debería concebirse a una escala apropiada 

de tiempo, de manera que pueda establecer 
la tendencia a largo plazo, especialmente si 
la especie tiene tiempos de generación lar-
gos. Algunos procesos como la sucesión se-

Recuadro 14.2

Adaptado de Lovett et al., 2007.

Los siete hábitos de los programas efectivos de monitoreo 

1. Plantear preguntas científi cas claras y bien estructuradas. La forma como se planteen 
las preguntas de investigación determinará cuáles variables se van a medir, la extensión 
espacial del muestreo y la intensidad, frecuencia y duración de las medidas (ver Feinsinger, 
2003).

 2. Evaluar, retroalimentar y adaptar el diseño. Los problemas y las preguntas pueden 
cambiar en el tiempo, y el programa debe permitir acomodar estos cambios de manera 
que las preguntas sigan siendo relevantes y los datos sigan aportando las respuestas que se 
necesitan. El programa también debe tener la capacidad de incorporar nuevas tecnologías 
sin que se pierda la continuidad de las medidas (es decir, permitir la comparabilidad de los 
datos aunque hayan sido obtenidos con tecnologías diferentes).

3. Seleccionar las medidas cuidadosamente y con una visión del futuro. No todas las 
variables pueden ser monitoreadas. Se deben seleccionar medidas clave que sean medidas 
básicas de funcionamiento del sistema (en cualquier nivel de organización), indicadores de 
cambio, o medidas de particular interés humano. Las medidas deben ser representativas 
de la población estadística que se está monitoreando. Las medidas deben ser tan baratas 
como sea posible, pues este costo puede determinar la sostenibilidad a largo plazo del 
programa.

4. Mantener la calidad y consistencia de los datos. Las medidas y las colecciones de 
muestras deben ser rigurosas, repetibles, bien documentadas y usar métodos aceptados. 
Cualquier cambio en los métodos debe ser cuidadosamente evaluado y registrado, y se 
deben aplicar los métodos viejos y nuevos en paralelo por un tiempo para establecer su 
comparabilidad.

5. Planear la conservación de las muestras y el archivamiento y accesibilidad de los da-
tos a largo plazo. Los metadatos deben proveer todos los detalles relevantes de colección 
y análisis de la información. Tanto los datos crudos como los datos procesados y los análisis 
deben archivarse de manera adecuada en múltiples copias separadas físicamente y deben 
ser accesibles. Las muestras deben conservarse de manera que puedan ser reanalizadas en 
el futuro si es necesario.

6. Examinar, interpretar y divulgar la información continuamente. La mejor manera de 
notar los errores o detectar tendencias es analizar los datos rigurosamente y con frecuencia. 
Se deben adjudicar recursos sufi cientes para evaluar e interpretar la información y publicar 
los resultados.

7. Ejecutar el monitoreo como parte de un programa integrado de investigación. Este 
programa puede incluir una diversidad de estudios y aproximaciones como la modelación, 
la experimentación y los estudios comparativos (entre especies o entre sitios). De esta ma-
nera se asegura que los datos son útiles y ampliamente usados.
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cundaria o la restauración, al menos en al-
gunos ecosistemas, toman muchas décadas 
y para monitorear sus efectos es necesario 
tener claro este marco de tiempo (Murcia, 
1997).

El diseño de un programa de monitoreo 
debe considerar los siguientes aspectos (adap-
tado de Noss, 1990 y Spellerberg, 1991):
• Establecer claramente qué se quiere mo-

nitorear. ¿Es el objeto de monitoreo un 
objeto per se o un indicador de alguna 
otra cosa? En este último caso, ¿qué se 
quiere indicar? Esto implica establecer 
claramente las variables que se van a 
medir y si se trata de variables indicado-
ras, se debe tener muy claro cuál es la 
relación entre el indicador y lo indicado.

• Establecer las metas del programa: ¿a 
qué condición o tendencia se quiere lle-
gar y en qué lapso temporal (escala tem-
poral del sistema)?

• ¿En qué marco de tiempo (cronograma 
de trabajo) se va a ejecutar el programa? 
¿En cuántas fases se va a ejecutar y cuál 
es la duración de cada fase? ¿Es esta du-
ración adecuada a la escala temporal del 
sistema?

• ¿Quién va a diseñar y ejecutar el progra-
ma? El programa puede ser diseñado y 
ejecutado por las mismas o por diferen-
tes personas o entidades. El “diseño” en 
este contexto se refiere a la formulación 
de preguntas específicas de investigación 
(que pueden ser referidas a objetivos o me-
tas intermedias), al establecimiento de los 
protocolos de muestreo y del análisis de 
datos y manejo de la información. Esto im-
plica determinar con qué frecuencia se van 
a tomar los datos y evaluar las tendencias 
en cada una de las fases de establecimien-
to de línea base, de monitoreo intensivo y 
de vigilancia (recuadro 14.2). 

• ¿Se tiene previsto un apoyo financiero y 
logístico adecuado para toda la duración 
del programa? Si no es posible asegurar 
financiación a largo plazo, ¿es posible 
diseñar el programa de monitoreo en 

forma de fases o proyectos modulares, 
de manera que cada fase sea autoconte-
nida y produzca resultados completos y 
confiables que revelen la trayectoria de 
cambio del sistema? De esta manera se 
aseguraría que al menos en la medida en 
que se puedan completar las diferentes 
fases, se va acumulando conocimiento 
sobre el sistema y su estado y tendencias 
actuales, lo cual puede apoyar la toma de 
decisiones.

• Establecer la línea base o marco de re-
ferencia para el monitoreo. Esto es im-
portante para establecer el estado, valor 
o tendencia que se desea que tengan 
las variables que se van a monitorear. 
Primero se debe establecer si existe in-
formación previa sobre la composición, 
estructura y dinámica del sistema a mo-
nitorear. Si no existe, es necesario dise-
ñar una fase de investigación en la que 
se establezca la línea base. Esto puede 
requerir la identificación de áreas o tra-
tamientos de control. Por ejemplo, si se 
desea monitorear el estado de una po-
blación de una especie amenazada y ésta 
es la única población que existe, no hay 
más alternativa que monitorear esta po-
blación. Pero si existe una población que 
se considera que está en “buen estado” y 
se desea monitorear otra población que 
está en problemas, la primera población 
podría servir como control para determi-
nar el estado “normal” de las variables 
que se están midiendo (por ejemplo, éxi-
to reproductivo). Igualmente, si se desea 
monitorear el estado de todo un ecosis-
tema, sería ideal tener un área de control 
del mismo ecosistema que se encuentre 
en “buen estado”. Es necesario tener en 
cuenta que aun cuando exista informa-
ción previa, puede ser necesario validar-
la para el sistema y momento particular 
que se está monitoreando.

• Se debe efectuar regularmente una vali-
dación de la funcionalidad del sistema o 
las variables indicadoras para asegurar-
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se qué tan bien se corresponden con lo 
que se quiere indicar.

Finalmente, se debe tener en cuenta que 
el objetivo del programa de monitoreo es el 
de analizar el estado y las tendencias del sis-
tema de interés, con el propósito de evaluar 
acciones que se han tomado y recomendar 
nuevas pautas de acción (figura 14.1).

Noss (1990) propone un esquema para 
diseñar un programa y seleccionar las varia-
bles que se van a monitorear, según el siste-
ma al cual se le desea hacer seguimiento y 
los objetivos del programa particular de mo-
nitoreo (tabla 14.1). Este esquema se basa 
en una combinación de atributos del siste-
ma (composición, estructura o dinámica) y 
escalas o niveles de organización (escala del 
paisaje, de las comunidades, las poblacio-
nes o los genes). 

El esquema de Noss (1990) es una guía 
para seleccionar la combinación de atribu-
tos y escalas más adecuados al problema 
particular, dependiendo de las amenazas y 
la escala a la cual funcionan. Por ejemplo, 
si un área protegida está sufriendo procesos 
de colonización, un programa de monitoreo 
podría enfocarse en evaluar las tendencias 
de cambio en las coberturas de ecosistemas 
por medio de sensores remotos (atributo: 
dinámica; escala: paisaje) (capítulo 3), como 
un indicador de la integridad ecosistémica, 
ya que la disminución del área y fragmen-
tación de los ecosistemas naturales indica-
ría que se están alterando procesos ecoló-
gicos a gran escala, los cuales son difíciles 

de monitorear directamente (por ejemplo, 
declinación de las poblaciones de grandes 
depredadores). Esto sería complementario 
a un monitoreo más directo del estado de 
las amenazas en terreno (procesos de colo-
nización).

Por otra parte, el monitoreo de una po-
blación de una especie amenazada que está 
restringida a un parche aislado de hábitat 
(la amenaza es el pequeño tamaño y aisla-
miento de la población) podría enfocarse en 
vigilar las densidades y otros parámetros es-
tructurales de la población (atributo: estruc-
tura; escala: población). Pero en una especie 
longeva la densidad no es necesariamente 
un buen indicador de la viabilidad de la po-
blación, pues los adultos pueden sobrevivir 
por un largo tiempo pero no tener niveles 
de reproducción y reclutamiento adecuados; 
por lo tanto, una mejor medida puede ser 
el éxito reproductivo y la supervivencia de 
juveniles (atributo: dinámica; escala: pobla-
ción). Finalmente, para monitorear el esta-
do de salud de un bosque, podría hacerse 
un seguimiento a la estructura de gremios 
de una comunidad (por ejemplo, evaluar 
las abundancias relativas de diferentes es-
pecies de roedores), si se tiene evidencia de 
que un cambio en dicha estructura refleja 
alteraciones en procesos ecológicos clave 
(por ejemplo, la desaparición de algunos 
depredadores puede resultar en un aumen-
to en las abundancias de algunos roedores, 
lo cual produce cambios en los patrones de 
depredación y diseminación de semillas y la 
estructura de la vegetación).
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La tabla muestra sólo algunos ejemplos de variables de monitoreo entre muchas posibles. La selección 
de una o más variables depende de los objetivos del proyecto particular de monitoreo que se desea 
ejecutar (modifi cado de Noss, 1990).

Tabla 14.1

ESCALA ATRIBUTOS

Paisaje regional

Composición Estructura Función 
(Dinámica)

Identidad, número, dis-
tribución y proporciones 
de los tipos de ecosiste-
mas/hábitat.

Heterogeneidad, 
tamaño, geome-
tría y distribución 
espacial de los eco-
sistemas/tipos de 
hábitat.

Procesos de mo-
difi cación del 
paisaje, interac-
ciones entre los 
ecosistemas/tipos 
de hábitat.

Ecosistema/
comunidad

Identidad, abundancias 
relativas y diversidad de 
especies o gremios.

Fisonomía, estructu-
ra de gremios.

Productividad, 
herbivoría, parasi-
tismo, frugivoría, 
diseminación de 
semillas.

Especie/
poblaciones

Abundancias absolutas 
o relativas de las pobla-
ciones.

Estructura espacial, 
estructura de eda-
des, proporción de 
sexos. 

Procesos demo-
gráfi cos (tasas de 
natalidad, mortali-
dad, migración).

Genética

Identidad y diversidad 
de alelos.

Heterocigosidad, 
proporciones de 
alelos, tamaños 
efectivos de pobla-
ción.

Cambio y fl ujo ge-
nético, depresión 
por endogamia.

Esquema jerárquico para el monitoreo de la diversidad biológica
en el cual se defi nen las variables que se seleccionan para ser 

monitoreadas en diferentes combinaciones de atributos y escalas; 
estas variables defi nen la integridad de los sistemas biológicos 
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Plancha 14

© Carolina Murcia y Gustavo Kattan

El monitoreo de variables como la actividad de canto de las aves, la producción de hojarasca, el cre-
cimiento de los árboles o la actividad de mamíferos nocturnos, aporta información para establecer 
las tendencias de cambio en el tiempo de los sistemas biológicos y evaluar si se están cumpliendo 
los objetivos de conservación.
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