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Resumen La conservación de especies de plantas y animales individuales avanzó notablem
el desarrollo por parte de la Unión Mundial para la Naturaleza (UICN) de criterios 
repetibles y transparentes para evaluar el riesgo de extinción, que separan explícitamente 
de evaluación de riesgo del establecimiento de prioridades. Aquí presentamos un proc
análogo para evaluar el riesgo de extinción de ecosistemas terrestres, que podría complem
evaluaciones de riesgo tradicionales especie-específicas, o que podría proveer una alternati
sólo estén disponibles datos a nivel del paisaje. Desarrollamos cuatro criterios 
cuantitativos, derivados principalmente de datos espaciales obtenidos mediante sensores
siendo necesario contar con información sobre al menos uno de ellos para permitir la cla
Utilizando un sistema de nomenclatura análogo al empleado por la UICN para especies
cuatro criterios fueron: (A) reducción de la cobertura terrestre y amenaza persistente, (B) r
de cambio de la cobertura terrestre, (C) incremento de la fragmentación y (D) distribución g
muy restringida. Aplicamos estos criterios a cinco ecosistemas, cubriendo una amplia
escalas espaciales y temporales, así como regiones del mundo y tipos de ecosistemas, y en
que los bosques tropicales de tierras bajas de Borneo Indonésico y el bosque lluvioso At
Brasil estaban En Peligro Crítico, mientras que las sabanas de Suráfrica y el Mato Grosso
eran Vulnerables. A un grano de análisis más fino, una región de los bosques secos co
Venezuela (Isla de Margarita) calificaron como Vulnerables, mientras que otros (la cuen
Guasare) estaban en Peligro Crítico. En el norte de Venezuela, los bosques decídu
clasificados En Peligro, los bosques semidecíduos Vulnerables y los bosques siempr
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Preocupación Menor. Concluimos que la adopción de un sistema estandarizado como este facilitará 
los análisis geográficos repetibles y comparables globalmente que separen de manera clara la 
evaluación del riesgo (un proceso fundamentalmente científico) de la definición de prioridades de 
conservación, la cual debería tomar en consideración factores adicionales tales como la distintividad 
ecológica, costo, logística, probabilidad de éxito y preferencias de la sociedad.  
 
Palabras clave Amenaza, cambio de la cobertura terrestre, datos de sensores remotos, ecosistemas 
terrestres, en peligro, Listas Rojas de la UICN, riesgo de extinción 
 
 
Introducción 
 
Dados los fondos perennemente limitados disponibles para la conservación de la biodiversidad 
mundial, gran parte de los esfuerzos de investigación se han invertidos en el establecimiento de 
prioridades de conservación (Avery et al. 1995; Dinerstein et al. 1995; Olson y Dinerstein 1998; 
Stattersfield et al. 1998; Margules y Pressey 2000; Myers et al. 2000; The Nature Conservancy 
(TNC) 1997; Gregory et al. 2002; Polishchuk 2002; Keller y Bollmann 2004; Kuper et al. 2004; 
Rodrigues et al. 2004a, 2004b; Eaton et al. 2005; Kier et al. 2005). Uno de los factores que ha sido 
considerado a menudo en este proceso, y el cual ha recibido atención particular en la literatura 
científica reciente, es el riesgo de extinción (Baillie et al. 2004; Butchart et al. 2004; Stuart et al. 
2004; Butchart et al. 2005; Ricketts et al. 2005; Rodrigues et al. 2006). Durante la última década, la 
Unión Mundial para la Naturaleza (UICN) revisó a profundidad sus métodos para asignar categorías 
a las especies amenazadas, en un intento de hacer la clasificación más objetiva, repetible y 
transparente, y para separar la determinación del riesgo de extinción de la definición de prioridades 
de conservación (Mace y Lande 1991; IUCN 2001, 2004). En el presente, las categorías de las listas 
rojas están diseñadas para reflejar únicamente el riesgo de extinción de un taxón, mientras que la 
priorización de la acción de conservación es considerada un segundo paso en el proceso, el cual 
debería tomar en cuenta muchos factores adicionales (IUCN 2001, 2004). 

Mientras que el sistema de la UICN ha ayudado de gran manera a los esfuerzos de conservación al 
nivel de especies individuales (resultando, por ejemplo, en muchos Planes de Acción específicos; 
Thorbjarnarson et al. 1992; Wilcove 1994; Servheen et al. 1999; Brooks y Strahl 2000; Snyder et al. 
2000), se necesitan herramientas de evaluación complementarias por varias razones. Primero, las 
especies individuales pueden estar más o menos amenazadas que los hábitats que utilizan (e.g. 
Bodmer y Robinson 2004; Brashares et al. 2004; Blom et al. 2005; Nijman 2005). Segundo, no se 
puede esperar que las evaluaciones individuales le mantengan el paso a los actuales niveles de 
pérdida de la biodiversidad (May et al. 1995; Baillie et al. 2004; Mace et al. 2005). A pesar de que el 
sistema ha funcionado bien para muchos grupos que tienen una masa crítica de especialistas e 
investigadores suficiente para producir los datos detallados requeridos para las evaluaciones 
individuales (e.g., Thorbjarnarson et al. 1992; Servheen et al. 1999; Brooks y Strahl 2000; Snyder et 
al. 2000), se ha quedado muy atrás para otros grupos menos estudiados. Hasta la fecha, la UICN ha 
publicado 66 Planes de Acción para Especies animales, pero 47 de estos son para mamíferos y 11 
para aves, mientras que sólo cinco son para reptiles, dos para invertebrados y uno para peces (IUCN 
2006). Por último, el enfoque a nivel de especie de las evaluaciones de riesgo de la UICN no se 
traduce directamente en las estrategias de conservación a nivel del paisaje que finalmente podrían 
resultar más eficientes y efectivas, especialmente en las regiones del mundo para las cuales los datos 
son escasos (Noss 1996; Ward et al. 1999; Ferrier 2002; Bonn y Gaston 2005). 

Una forma de superar estas limitaciones de las evaluaciones centradas en especies es desarrollar 
criterios para evaluar el riesgo de extinción a un nivel de organización biológica superior: el 
ecosistema. Tal aproximación podría tomar ventaja de los recientes avances en los sistemas de 
información geográfica (SIG) – computadoras más poderosas, paquetes de programas menos 
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costosos y una cantidad creciente de datos satelitales disponibles, obtenidos remotamente, que 
abarcan de dos a cuatro décadas – los cuales permiten la cuantificación de los cambios de cobertura 
terrestres. En lugar de reemplazar el proceso de listado de especies de la UICN, la evaluación del 
riesgo de extinción de los ecosistemas podría complementarlo o proveer una alternativa útil cuando 
sólo están disponibles datos a nivel del paisaje, además de que podría ofrecer al menos tres ventajas 
adicionales. Primero, un enfoque holístico podría llevar a la creación de reservas regionales, 
destinadas no sólo a mantener poblaciones viables de las especies, sino también a asegurar los 
servicios del ecosistema (Franklin 1993; Heal et al. 2001; Heinz Center 2002; Foley et al. 2005; 
Hassan et al. 2005). Segundo, el enfoque en el ecosistema podría producir evaluaciones más 
rápidamente, permitiendo la implementación de estrategias de conservación preventivas, más 
proactivas, las cuales son más efectivas en cuanto a costos que la rehabilitación o restauración 
(Orians 1993; Scott et al. 1993; Noss 1996). Tercero, con el rápido crecimiento de los SIG y los 
análisis de cambio de la cobertura terrestre basados en los sensores remotos, enfocarse en el riesgo 
de extinción de los ecosistemas podría proveer un medio para sintetizar estudios locales dispares en 
una evaluación global coherente. 

En reconocimiento de las muchas ventajas de un enfoque en los ecosistemas, hasta la fecha se han 
llevado a cabo varios intentos para establecer criterios de conservación a nivel del ecosistema. Entre 
ellos destacan: las “ecorregiones” del Fondo Mundial para la Naturaleza (WWF) (Olson et al. 2001); 
los “puntos calientes” y “áreas silvestres” de Conservación Internacional (Mittermeier et al. 1998); el 
enfoque en “áreas de conservación funcionales” y en los “rangos de estatus de conservación” de The 
Nature Conservancy (TNC) (The Nature Conservancy 2001; Regan et al. 2004); el esfuerzo conjunto 
de TNC-WWF para cuantificar el “nivel de amenaza a los biomas del mundo” (Hoekstra et al. 2005); 
la propuesta de Blab et al. (1995) para un “libro rojo nacional de biotopos” en Alemania; y más 
recientemente el trabajo a menor escala pero muy detallado de Benson y sus colaboradores en New 
South Wales, Australia (Benson 2006; Benson et al. 2006 ). Mientras que estos esfuerzos representan 
avances importantes, todos comparten una limitación similar (que las categorías de la UICN también 
sufrieron originalmente, hace dos décadas; Mace y Lande 1991): entre sus criterios se incluyen 
factores que, a pesar de ser importantes para establecer prioridades, no son directamente relevantes 
para el riesgo (tales como el “grado de protección legal”, Dinerstein et al. 1995; la “importancia 
biológica”, Mittermeier et al. 1998; la “capacidad de regeneración”, Blab et al. 1995). 

Una alternativa sería un sistema que se enfoque sólo en el riesgo de extinción medido por cambios 
reales o proyecciones de cambio de la extensión de la cobertura terrestre, permitiendo una 
interpretación más clara de la verosimilitud de que un ensamblaje biológico particular pueda 
desaparecer. Luego de haber determinado este riesgo en un contexto científico, la decisión de invertir 
o no los limitados recursos de conservación en ese ecosistema amenazado podría tomarse en un 
contexto de la sociedad, incluyendo factores biológicos, sociales, económicos, legales, logísticos o 
culturales adicionales tales como los listados arriba (Mace y Lande 1991, Gärdenfors et al. 2001, 
IUCN 2004).  

Aquí proponemos un sistema de este tipo para evaluar el riesgo relativo de extinción de los 
ecosistemas, incorporando cuatro criterios cuantitativos derivados de las características del 
ecosistema al nivel del paisaje, análogos a los presentes en el sistema centrado en especies de la 
UICN. A continuación, aplicamos este sistema a seis conjuntos de datos de cobertura terrestre 
basados en sensores remotos previamente publicados, cubriendo un rango de escalas espaciales y 
temporales (décadas a siglos, y decenas a millones de kilómetros cuadrados), regiones del mundo 
(Brasil, Indonesia, Suráfrica, y Venezuela) y tipos de ecosistemas (desde sabanas hasta bosques 
húmedos tropicales). Nuestro objetivo central es presentar un marco conceptual y el primer borrador 
de un sistema de amplia aplicabilidad, presentando todas las decisiones explícitamente para facilitar 
la subsiguiente mejora cooperativa, de manera similar a como se desarrolló el actual sistema de la 
UICN (Mace y Lande 1991; Mace et al. 1992; Mace y Stuart 1994; IUCN 1994, 2001).  
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Métodos 
 
Las técnicas que utilizamos para diseñar un sistema para clasificar los ecosistemas incluyeron 
considerar la definición de un ecosistema y su extinción, la unidad de análisis, la escala espacial del 
análisis, la escala temporal del análisis y los criterios de riesgo propiamente dichos junto con sus 
umbrales acompañantes para los diferentes niveles de amenaza. Luego, aplicamos estos criterios 
cuantitativos a los bosques tropicales de tierras bajas de Borneo Indonésico, a los bosques lluviosos 
tropicales Atlánticos y el Mato Grosso de Brasil, a dos localidades de bosque seco en Venezuela, a 
los ecosistemas del norte de Venezuela y las sabanas Surafricanas. 

 
Definición de un ecosistema y su extinción 
 
A pesar de que inicialmente podría parecer que desplazar la atención hacia un nivel de organización 
biológica superior introduce nuevos problemas de definición (“¿Qué es un ecosistema?”), nos alienta 
el hecho de que el debate en curso sobre cómo definir una especie no ha disminuido la utilidad o 
extensa adopción del actual sistema basado en especies de la UICN, el cual similarmente declina de 
proveer una definición universal de especie (Peterson y Navarro-Sigüenza 1999; Agapow 2005). De 
forma similar, han sido propuestas muchas definiciones válidas para un ecosistema (e.g., Gleason 
1926; Tansley 1935; Odum 1969; Whittaker 1975; Pickett y Cadenasso 2002), y a pesar de que 
nosotros preferidos la tradicional “unidad de organización biológica que engloba una composición de 
especies y de elementos abióticos única y relativamente homogénea, así como sus procesos 
dinámicos” (Odum 1969; Whittaker 1975), enfatizamos que no es necesaria una definición universal 
para una clasificación exitosa. Esta definición es útil ya que subraya que es esta composición de 
especies y otros elementos la cual vale la pena conservar, debido a su contribución a las funciones 
del ecosistema (Hassan et al. 2005). Y a pesar de que ha sido difícil de probar experimentalmente, la 
evidencia creciente indica que la modificación de la composición original del ecosistema puede 
comprometer la función y resiliencia al cambio natural y antropogénico (e.g., Dukes et al. 2005; 
Hooper et al. 2005; Spehn et al. 2005; Tilman et al. 2006). Sin embargo, en la práctica, definiciones 
más simplificadas y prácticas (basadas en la delimitación de áreas con propiedades espectrales 
similares verificadas en campo) podrían ser más fácilmente aplicables (de manera similar a como el 
concepto biológico de especie es a menudo preferido teóricamente, pero el concepto morfológico de 
especie es aplicado más a menudo). Al final, lo más importante es que la definición utilizada en 
cualquier ejercicio de clasificación particular sea especificada (McMahon et al. 2004).  

A pesar de lo difícil que podría ser definir un ecosistema, definir el riesgo de su extinción 
constituye un reto aún mayor. Si un ecosistema está definido por su composición en un punto dado 
en el tiempo, entonces en un extremo la extinción podría ser cualquier cambio (sin importar cuan 
leve) en esa composición, mientras que en el otro extremo podría ocurrir sólo cuando todos los 
componentes originales hayan desaparecido por completo. Entre estos dos extremos de cambio 
infinitesimal y completo, encontramos que resulta más útil una definición intermedia, 
particularmente una que sea cuantificable con las herramientas y fuentes de información fácilmente 
disponibles para esta tarea. Utilizando datos de sensores remotos, consideramos a un ecosistema 
extinto si no existe ninguna cobertura terrestre intacta del ecosistema original. Algunos de los 
componentes del ecosistema pueden persistir, pero la forma en la que todos los componentes 
originales estaban organizados ya no existe. Bajo esta definición de extinción del ecosistema, si 
reaparece algo que se asemeje a la composición original (e. g. si los bosques secundarios maduran 
hasta convertirse en bosques maduros), el ecosistema original todavía debe ser considerado extinto – 
aunque un ecosistema críticamente amenazado podría moverse a niveles de riesgo menores si los 
pequeños fragmentos remanentes del ecosistema original no alterado se expanden y reconectan 
debido al crecimiento secundario a largo plazo. Esto asume que si un ecosistema es severamente 
degradado pero persiste en algunas áreas, podrían estar presentes un número suficiente de 
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componentes originales para recuperar la mayoría de sus funciones ecológicas. Es probable, sin 
embargo, que algunas funciones tales como las proveídas por los depredadores tope y otras especies 
de amplio rango podrían haberse perdido de forma irreversible (e. g. Laidlaw 2000; Sanderson et al. 
2002).  

 
La unidad de análisis 
 
Idealmente, un sistema de clasificación de los ecosistemas debería definir la unidad de análisis, un 
método para definir el ecosistema “original” y un método para delinear ecosistemas alternativos 
(más recientes). Sin embargo, los ecosistemas son intrínsecamente complicados y dinámicos, lo que 
dificulta estas tareas. Los intentos para desarrollar un sistema de clasificación de ecosistemas 
aceptado que se basara en la teoría ecológica comenzó a finales de los años 1800 y continua hoy en 
día (Orians 1993; McMahon et al. 2004). Sin embargo, estamos de acuerdo con otros autores quienes 
han observado que casi cualquier clasificación de ecosistemas que sea lo suficientemente amplia 
para englobar tanto las distribuciones de las especies como los procesos ecológicos, y aún sea lo 
suficientemente discreta para permitir un mapeo repetible de los ecosistemas en el tiempo y el 
espacio, podría permitir una evaluación de riesgo práctica y la determinación de blancos de 
conservación (Noss 1996). En última instancia, cualquier delimitación de un ecosistema es una 
abstracción – así como lo es cualquier distribución definida de una especie – y cualquier decisión de 
clasificación tendrá consecuencias sobre la forma en la que se determina el riesgo de extinción.  

Como resultado de este reconocimiento, la mayoría de los sistemas de clasificación utilizados 
hasta la fecha han tomado un enfoque de mapeo más pragmático, en lugar de usar definiciones 
teóricas (McMahon et al. 2004). En este espíritu, abogamos por una variación de este enfoque 
práctico: primero definir unidades arbitrarias en el paisaje, y luego cuantificar el cambio de cobertura 
terrestre dentro de ellas. De acuerdo a las necesidades del usuario, estas unidades pueden ser 
divisiones naturales (tales como cuencas o tipos de cobertura terrestre), límites políticos (tales como 
municipios, estados o naciones) o unidades completamente arbitrarias (tales como celdas de grillas). 
En todos los casos, la unidad de análisis es una porción delimitada del paisaje, y el riesgo de 
extinción refleja el grado del cambio de cobertura terrestre que ha tenido lugar o que se proyecta 
tendrá lugar dentro de ellas. Semejante proceso tiene la ventaja de producir estimados de riesgo de 
forma flexible para unidades del paisaje que son biológicamente significativas (e. g. cuencas 
hidrográficas), significativas para el planeamiento humano (e. g. límites políticos, cuencas 
hidrográficas) o al menos fáciles de definir (e. g. una celda cuadrada de 100 km x 100 km). 

Al igual que con el ecosistema mismo, lo más importante es que la unidad de análisis sea definida 
claramente, porque la interpretación de la categoría de riesgo asignada a una porción del paisaje es 
íntimamente dependiente de cómo esta porción se relaciona con el resto. Los asesores enfrentan un 
problema similar cuando implementan las listas rojas de especies de la UICN a un nivel regional 
(Gärdenfors et al. 2001; IUCN 2003). En estos análisis, los asesores cuantifican el riesgo de 
extinción de una población que es definida arbitrariamente por límites políticos, pero se requiere que 
reporten otros datos tales como la categoría de riesgo global y la proporción de la población global 
representada por la población regional. Mientras que el estatus de riesgo global de un ecosistema 
podría no influir directamente sobre el riesgo de extinción local, es una pieza de información 
fundamental para los hacedores de políticas interesados en utilizar las categorías de las listas rojas 
como uno de los elementos considerados para el establecimiento de prioridades de conservación. 

 
La escala temporal del análisis 
 
Otro elemento requerido por un sistema de clasificación de riesgo que sea transparente y repetible es 
una escala de tiempo explícita (Mace y Lande 1991). En el actual sistema enfocado en las especies 
de la UICN, uno de los tópicos temporales es el intervalo de tiempo futuro a lo largo del cual el 
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riesgo de extinción debe ser considerado para asignar una categoría de riesgo. Esto es resuelto con 
una escala de combinación, la cual en algunos casos considera el horizonte a lo largo del cual las 
actividades humanas pueden ser razonablemente planificadas (e. g. el riesgo de extinción en 10 
años), y en otros casos considera el marco de tiempo establecido por los procesos demográficos 
dentro de las especies en cuestión (e. g. el riesgo de extinción en tres generaciones) – aunque nunca 
se permite que las proyecciones en el futuro excedan los 100 años (IUCN 2001). A nivel del 
ecosistema, nosotros consideramos que un intervalo de tiempo fijo es más relevante, dado que las 
características demográficas ampliamente variables de las especies que constituyen un ecosistema 
impiden el uso de una escala de tiempo más enfocada en la biología. En las escalas de tiempo 
evolutivas más largas a lo largo de las cuales tales medidas basadas en la biología podrían convergir, 
los tópicos de conservación se tornan triviales: la extinción de las especies y de los ecosistemas pasa 
de ser probabilística a una certeza ya que, dado el tiempo suficiente, todas las formas de vida se 
extinguen y son reemplazadas por otras. Por lo tanto, proponemos un marco de tiempo de ~30 años 
en el futuro, ya que este intervalo cae dentro del ámbito de los ciclos de planeamiento y 
establecimiento de políticas humanas. Es lo suficientemente largo como para reflejar los lentos 
cambios dirigidos por los humanos, pero no tan largo como para incrementar las incertidumbres en 
las predicciones del modelo. 

Al igual que en el caso de los análisis a nivel de especie (IUCN 2001), a nivel del ecosistema hay 
un tópico temporal adicional que se vuelve importarte: en qué punto del pasado se establece la línea 
base para definir los ecosistemas “originales”. De nuevo, sentimos que aquí una elección particular 
es menos importante que el hecho de hacerla explícita, y proponemos dos marcos de tiempo 
diferentes como líneas base. En el caso de los Criterios A y C (ver abajo), los cuales consideran la 
cantidad de cambio en o la fragmentación de el ecosistema original, la elección de la línea base 
puede ser flexible con el fin de englobar un período de tiempo relevante a las perturbaciones 
antropogénicas en ese ecosistema en ese paisaje (y para tomar ventaja de los grupos de datos “más 
viejos” tales como las fotografías aéreas o registros escritos). En el caso del Criterio B, el cual se 
enfoca en la tasa de cambio de la cobertura del ecosistema, sugerimos nuevamente un análisis 
enfocado en un intervalo de ~30 años, con una línea base aproximadamente en 1970. Esto por las 
razones indicadas previamente, así como por el hecho de que la disponibilidad de datos cuantitativos 
sobre el cambio global de cobertura terrestre es mayor para este período. Lo que es más, incluso si 
hubiese datos disponibles, las tendencias calculadas a partir de líneas base ubicadas muy lejos en el 
pasado podrían no reflejar los patrones de cambio de cobertura más recientes causados por humanos 
y resultar en un estimado incorrecto del riesgo de extinción actual. 

 
La escala espacial del análisis 
 
La escala espacial de cualquier tarea de mapeo se compone de dos aspectos: el grano de resolución al 
cual el área es examinada y la extensión total del área considerada (Savitsky y Lacher Jr. 1998). Para 
seleccionar la resolución del análisis, son importantes diferentes factores: la escala a la cual ocurren 
las interacciones entre especies relevantes para los procesos del ecosistema, la escala a la cual han 
tenido lugar las modificaciones humanas y en la cual los esfuerzos de conservación pueden proceder, 
y las limitaciones prácticas impuestas por los datos crudos y el equipo disponible. Por supuesto, las 
interacciones entre especies y los procesos ecológicos ocurren a varias resoluciones espacio-
temporales (Levin 1992). Sin embargo, las investigaciones llevadas a cabo hasta ahora sugieren que 
menos procesos son capturados a la escala de los fragmentos que a la escala del paisaje. Utilizando 
datos sobre las distribuciones de las plantas y animales de Inglaterra mapeados en una grilla de 10 
km x 10 km (i. e., a una escala de “fragmentos”), Prendergast et al. (1993) encontraron que las áreas 
ricas en especies frecuentemente no coinciden para diferentes taxa, ni tampoco coinciden con las 
distribuciones de muchas especies raras. Utilizando datos sobre las aves de Australia, mapeados en 
una grilla de 100 km x 100 km (una escala del “paisaje”), Curnutt et al. (1994), sin embargo, 
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encontraron que el segundo patrón se disuelve, y que la rareza se superpone con la riqueza de 
especies en mayor grado. Además, es más probable que la fragmentación de los hábitats tenga 
efectos significativos sobre el éxito de anidación de las aves y sobre la predación a escala del paisaje, 
en lugar de a las escalas de los bordes o los fragmentos (Stephens et al. 2003). 

Las modificaciones humanas pueden ocurrir en áreas que van desde países enteros (e. g. cambios 
de vegetación a través de Madagascar; Green y Sussman 1990), hasta urbanizaciones y casas 
individuales (e. g., las persistentes invasiones humanas en los bosques nublados de la Cordillera de la 
Costa de Venezuela; Llamozas et al. 2003). De manera similar, la extensión espacial de los esfuerzos 
de conservación (así como su resolución) puede variar ampliamente dependiendo de las prioridades 
de la entidad de conservación, los objetivos y los recursos. En un estudio de 21 enfoques de 
conservación diferentes, Redford et al. (2003) encontraron que la extensión de las actividades 
abarcaba desde 10 km2 hasta más de un millardo de km2 (y la resolución de las actividades iba desde 
100 m2 hasta más de 106 km2). Al final, sin embargo, el análisis de imágenes procedentes de sensores 
remotos, esencial para llevar a cabo cualquier evaluación del riesgo de los ecosistemas, podría 
imponer la escala más importante en el proceso de clasificación. El tamaño de las imágenes de 
satélite disponibles y la resolución de sus píxeles a menudo son fijos; por ejemplo, una imagen del 
sensor Landsat Thematic Mapper tiene una extensión de 186 km2 y un tamaño de grano de 30 x 30 m 
(Savitsky y Lacher Jr. 1998). También puede haber limitaciones prácticas al número de imágenes 
que pueden ser procesadas y analizadas por cualquier grupo de investigación particular, dada la 
longitud y disponibilidad de los ciclos de financiamiento típicos. 

En lugar de recomendar una única resolución y extensión para el análisis del riesgo de extinción 
de los ecosistemas, proponemos que éstos deberían ser determinados por el asesor de acuerdo a la 
extensión geográfica del área de interés y al tipo de datos disponibles. Para ilustrar esto, los ejemplos 
que hemos seleccionado para poner a prueba el sistema descrito abajo cubren una amplia variedad de 
escalas espaciales (y temporales). 

 
Criterios propuestos: principios 
 
Una vez que las unidades y escalas espacio-temporales de análisis han sido definidas, el paso final en 
la evaluación del riesgo de extinción de los ecosistemas consiste en evaluar los cambios observados 
en el ecosistema contra criterios de riesgo no ambiguos y predeterminados. Al definir estos criterios 
para los niveles de amenaza de los ecosistemas, nos hemos adherido a algunos principios generales 
para mantener la consistencia y promover su amplia aplicabilidad. Siguiendo las sugerencias de 
Mace y Lande (1991) para el proceso de elaboración de las listas rojas de especies de la UICN, 
elegimos criterios que fueran lo más intuitivos posible. Deliberadamente seleccionamos variables 
que fueran relativamente fáciles de cuantificar, con umbrales claros. Cada criterio capturó 
información diferente sobre el sistema en cuestión, lo cual es importante para cualquier grupo de 
medidas que intente caracterizar el estado general de un ecosistema (Riitters et al. 1995). Cuando era 
posible, nuestros criterios eran directamente paralelos a los criterios existentes para las especies y 
eran relevantes no sólo para las características del ecosistema (e. g. el área) sino también para los 
procesos del ecosistema (e. g. la tasa de cambio de cobertura terrestre).  

Diseñamos cuatro criterios cuantitativos (Figura 1); la evaluación dentro de cualquier criterio fue 
considerada suficiente para estimar el riesgo (permitiendo por lo tanto, pero no requiriendo, la 
evaluación de más de un criterio). Dentro de cada criterio, luego establecimos valores umbrales 
basados en los principios fundamentales de la teoría ecológica, estudios de campo, y marcos de 
tiempo significativos, con el objetivo de reflejar ocho categorías de riesgo: Extinto (EX, definido 
arriba), En Peligro Crítico (CR), En Peligro (EP), Vulnerable (VU), Casi Amenazado (CA), 
Preocupación Menor (PM), Insuficientemente Conocido (IC) y No Evaluado (NE). Por analogía con 
las categorías de las listas rojas de la UICN (IUCN 2001), CR, EP y VU correspondieron a las 
categorías de ecosistemas amenazados, y fueron asignadas en base a los criterios cuantitativos 
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discutidos abajo. Tenían la cualidad de ser inclusivos, de modo que un ecosistema que cumple con el 
criterio para CR, también cumple aquellos para EP y VU, y un ecosistema que cumple con el criterio 
para EP también califica como VU. A pesar de que todos los casos presentados abajo caen dentro de 
estas tres categorías, brevemente hacemos notar que son necesarias cuatro categorías adicionales 
(además de EX) para cubrir completamente el espectro de posibilidades al clasificar un gran número 
de ecosistemas. CA aplica a ecosistemas que no califican como amenazados en el presente, pero que 
podrían estar cercanos a ello. PM aplica a ecosistemas que no califican (y no están cerca de calificar) 
como amenazados o CA. IC y NE no reflejan el estatus de riesgo actual, y en su lugar aplican a 
ecosistemas para los cuales no hay suficiente información para llevar a cabo una evaluación 
cuantitativa firme (IC), o que todavía no han sido evaluados con los criterios (NE). 

Siguiendo el ejemplo de las listas rojas de la UICN, utilizamos “reglas del pulgar” ecológicas para 
seleccionar los criterios y determinar los umbrales entre las categorías de amenaza de los 
ecosistemas de CR, EP y VU. Por ejemplo, asumimos que un incremento en la fragmentación como 
resultado de las modificaciones humanas representaría un incremento del riesgo (ver abajo), porque 
se sabe que diferentes mecanismos generales contribuyen a la reducción de los remanentes de 
ecosistemas que son pequeños y están aislados – incluyendo un incremento de los efectos de borde, 
una menor dispersión de las especies que mantienen el ecosistema, endocruce y pérdida de 
diversidad genética, e incremento de la susceptibilidad a eventos estocásticos, entre otros (Wilcove 
et al. 1986; Laurance et al. 2002; Frankham 2005). Finalmente, tratamos de seleccionar criterios que 
pudieran ser aplicados tanto a datos previamente publicados (tal como hemos hecho abajo), así como 
a datos nuevos colectados expresamente para evaluar el riesgo de extinción relativo. 

 
Los cuatro criterios cuantitativos y sus umbrales 
 
Nuestros cuatro criterios cuantitativos fueron diseñados para ser análogos al actual sistema basado en 
especies, pero están basados en medidas de la “cantidad” de ecosistema y su cambio, en lugar de en 
el tamaño poblacional y su cambio (IUCN 2001). Estos criterios engloban cuatro atributos del 
paisaje: (A) reducción de la cobertura terrestre y persistencia de la amenaza, (B) rápida tasa de 
cambio de la cobertura terrestre, (C) incremento de la fragmentación y (D) distribución geográfica 
muy restringida. En general, encontramos que los datos previamente publicados estaban más 
fácilmente disponibles para los Criterios A y B que para los Criterios C y D; sin embargo, los 
adelantos en la tecnología de los sensores remotos harán más factibles las evaluaciones de los 
patrones de fragmentación para el Criterio C. En particular, el paquete de software FRAGSTATS 
será útil para hacer cálculos de las características espaciales, debido a que se desempeña 
particularmente bien para ecosistemas homogéneos (McGarigal et al. 2002). 

 
Criterio A: Reducción de la cobertura terrestre y persistencia de la amenaza 
 
Definimos la proporción de cobertura terrestre intacta como el área del ecosistema que persistía en 
relación a la extensión en la línea base, o la cantidad total de cambio de cobertura terrestre, tal como 
es determinada por el sistema de clasificación de cobertura utilizado en el análisis. Para este criterio, 
el riesgo de extinción se basa conceptualmente en la reducción no lineal en el número de especies 
que se espera ocurra con la conversión del hábitat, con base en las relaciones especie-área teóricas 
(Wilson 1992; Tilman et al. 1994; Rosenzweig 1995). Los estudios de campo muestran que el 
número de especies efectivamente disminuye con una reducción del área (Brook et al. 2003; Ferraz 
et al. 2003), y que el tiempo de retraso inherente en este proceso significa que las pérdidas de hábitat 
actuales imponen una “deuda de extinción”, de modo que más especies se perderán en el futuro, 
incluso en el caso de que no continúe la pérdida de hábitats (Tilman et al. 1994). Suponemos que a 
medida que estas especies se pierden, los cambios en la composición del ecosistema y, por lo tanto, 
el riesgo de extinción del ensamblaje como todo, aumentan. 
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Para determinar los umbrales para este criterio, combinamos una forma generalizada de la relación 
especies-área (ya que es imposible determinar empíricamente la relación para todos los ecosistemas) 
con estimados de la proporción mínima de hábitat adecuado necesario para mantener las especies y 
ecosistemas (Tabla I). Establecimos los umbrales de la reducción del hábitat original para que 
cayeran dentro del rango de hábitat original remanente encontrado en una variedad de estudios de 
ecosistemas interesados con la conservación y riesgo futuro (5-80%; Environmental Law Institute 
(ELI) 1999), y separamos estos umbrales a través del rango utilizando una regla aproximadamente 
duplicativa, con el fin de reflejar el impacto no lineal de la pérdida de hábitats sobre la extinción de 
especies descrita arriba. 

La relación especies-área provee un medio para predecir las extinciones de especies que se espera 
ocurran en un ecosistema dado como resultado de las reducciones observadas en cada umbral, si la 
relación especies-área para ese ecosistema ha sido determinada empíricamente. Por ejemplo, si un 
bosque húmedo tropical es categorizado como CR, EP o VU, la relación especies-área publicada por 
Wilson (1992) para este ecosistema predice que eventualmente perderá al menos 50%, 31%, o 7% de 
sus especies, respectivamente. Es importante destacar que incluso si estos valores son calibrados a un 
ecosistema focal, las predicciones pueden no corresponderse con las tasas de extinción observadas 
debido a que la conversión antropogénica de la cobertura terrestre no ocurre de forma aleatoria 
(como lo asume el modelo especies-área). La conversión tiende a estar agregada espacialmente, y las 
tasas de pérdida de especies también están asociadas a la riqueza de especies local (Seabloom et al. 
2002; Tucker y Townshend 2000). Al igual que ocurre con las actuales evaluaciones basadas en 
especies, las predicciones precisas serán del riesgo relativo en lugar del riesgo absoluto (IUCN 
2004).  

Debido a que el Criterio A resalta el riesgo de los ecosistemas que han experimentado una notable 
reducción en su tamaño, pero no hace ninguna suposición sobre la escala de tiempo involucrada, el 
asesor debe demostrar que la amenaza al ecosistema focal continúa para que el mismo califique 
como CR, EP o VU – al igual que para el Criterio A del actual sistema basado en especies de la 
UICN (2001). Esto se debe a que si un tipo dado de ecosistema actualmente cubre una pequeña 
fracción de su extensión original, pero no enfrenta ninguna amenaza conocida en el presente, su 
riesgo de extinción en el futuro previsible podría ser muy bajo. Entre los factores que podrían ser 
considerados como amenazas persistentes están la expansión documentada de especies de plantas 
invasoras, el grado de contaminación humana, la presencia de agricultura o extracción forestal 
industrializadas, la expansión de las áreas urbanas, u otros procesos que podrían reducir la 
hospitabilidad de la matriz que rodea el ecosistema focal remanente.  

 
Criterio B: Rápida tasa de cambio de cobertura terrestre 
 
La tasa de cambio del ecosistema es el ritmo al cual ocurre la conversión de la cobertura terrestre, en 
lugar de la cantidad total de cambio que ha ocurrido (Tabla 2). El fundamente teórico y los umbrales 
para cada categoría siguen del razonamiento utilizado en el Criterio A; sin embargo, aquí nos 
enfocamos en el proceso en lugar del estado. Por lo tanto, las tasas de cambio, determinadas, por 
ejemplo, a partir de una serie de tiempo de al menos dos imágenes de satélite tomadas con al menos 
10 años de diferencia, podrían ser utilizadas para proyectar la proporción de cobertura terrestre que 
existió hace 30 años o que persistirá en los próximos 30 años. 

Para los estudios futuros que utilicen estos criterios, alentamos el uso de modelos de cadenas de 
Markov para predecir las tasas de transición, y en última instancia, para estimar cuándo los 
ecosistemas focales se extinguirán, de la misma manera que actualmente se utilizan las evaluaciones 
cuantitativas para especies individuales (IUCN 2001). Los modelos de Markov utilizan tasas de 
transición entre diferentes tipos de cobertura terrestre a lo largo de un período de tiempo observado 
para hacer predicciones sobre las tasas de transición futuras (Horn 1975; Hall et al. 1991; Eastman 
2003). La suposición es que las tasas observadas se aproximan a las tasas de cambio futuras. Para 
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refinar los umbrales del riesgo de extinción empleando estos métodos, recomendamos investigar las 
tasas de transición del ecosistema de interés a todos los otros tipos de cobertura terrestre, y utilizar 
estas probabilidades de transición para determinar cuándo se extinguirá el ecosistema en el futuro. Si 
se predice que dentro de los próximos 30 años más del 90% del ecosistema original habrá 
desaparecido, por ejemplo, el ecosistema sería considerado En Peligro Crítico (Tabla 2). 

 
Criterio C: Incremento de la fragmentación 
 
La fragmentación antropogénica de los ecosistemas puede conllevar a cambios en los regimenes 
hídricos, los patrones del viento, los balances de radiación y otros flujos que mantienen la función 
del ecosistema (Forman 1995). Por lo tanto, postulamos que la fragmentación antropogénica 
necesariamente conduce a cambios en las fuerzas que afectan la composición del ecosistema 
original, y por lo tanto compromete su funcionamiento y longevidad (Henle et al. 2004). La 
fragmentación puede ser concebida con tres efectos centrales cuantificables: reducción del tamaño de 
los fragmentos remanentes, cambio en la forma de los fragmentos remanentes y reducción de la 
conectividad entre ellos (Laurance et al. 2002). Por lo tanto, combinamos estos tres elementos – 
tamaño del fragmento, conformación y conectividad – para determinar el riesgo de extinción de un 
ecosistema en el Criterio C (Figura 2).  

Siguiendo la teoría de biogeografía de islas (MacArthur y Wilson 1967, Wilcox 1980), las 
relaciones especies-áreas (Preston 1962a, Preston 1962b; Rosenzweig 1995) y la teoría de 
metapoblaciones (Levins 1969; Hanski 1991, 1994), supusimos que una reducción en el área 
incrementará el número de extinciones globales de especies, y que un mayor aislamiento reducirá la 
tasa de movimiento de las especies entre los fragmentos, incrementando la probabilidad de 
extinciones locales. Esto constituye sin duda una visión simplificada de un paisaje fragmentado, ya 
que la matriz que rodea los remanentes de un ecosistema, aunque perturbada, puede de hecho ser de 
gran valor para mantener el ecosistema (Franklin 1993; Forman 1995). Sin embargo, siguiendo el 
principio de precaución (Precautionary Principle Project 2005), suponer que la matriz es 
relativamente inhóspita causará que el asesor se equivoque a favor del ecosistema degradado. 

Para incorporar los primeros dos aspectos de la fragmentación (tamaño y forma del fragmento), 
nos enfocamos en lo que definimos como el “área núcleo” remanente dentro de los fragmentos – el 
área del fragmento menos el área influenciada por los efectos de borde (Figura 2). Esto se debe, 
además de las teorías mencionadas previamente las cuales predicen un aumento en las extinciones 
con una reducción del área, a que existe evidencia sustancial que sugiere que los efectos de borde 
reducen el valor de los fragmentos remanentes para la longevidad del ecosistema (Laurance et al. 
2002). Por ejemplo, la evidencia empírica indica que los efectos de borde para muchos procesos se 
extienden ~250 m en los fragmentos de una amplia variedad de ecosistemas (Environmental Law 
Institute (ELI) 1999, Laurance et al. 2002).  

Establecimos los umbrales para el área núcleo notando que la cantidad de hábitat necesario para 
mantener las poblaciones y ecosistemas varía dependiendo de la especie o proceso de interés. 
Poblaciones viables de algunas aves, pequeños mamíferos, plantas e invertebrados podrían 
sobrevivir en fragmentos de 1 a 10 ha de tamaño, mientras que los mamíferos más grandes podrían 
necesitar cientos o miles de hectáreas (Environmental Law Institute (ELI) 1999; Laurance et al. 
2002; Laidlaw 2000). Por lo tanto, establecimos un umbral de 10 km2 (1.000 ha) para el tamaño 
mínimo de fragmento en este subcriterio, lo cual debería capturar la mayoría de las especies y 
procesos vitales para mantener los ecosistemas (en un fragmento circular de 10 km2, suponiendo un 
borde de 250 m, el área núcleo ocupa aproximadamente el 75% del fragmento). Los ecosistemas que 
consisten de menos de 10 km2 al comienzo del período de tiempo considerado tendrán que ser 
evaluados utilizando los Criterios A, B o D, ya que el Criterio C será irrelevante. La composición del 
paisaje fragmentado, otro aspecto del componente de “forma” del Criterio C, fue considerado 
adicionalmente cuantificando la proporción de fragmentos < 10 km2: mientras mayor es la 
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proporción de fragmentos por debajo de este umbral de 10 km2, mayor es la expectativa de riesgo de 
extinción (Figura 2).  

El componente final del criterio de fragmentación, la conectividad, se refiere al grado “hasta el 
cual el paisaje facilita o impide el movimiento entre los parches de recursos” (Taylor et al. 1993). A 
pesar de que la importancia de la conectividad del paisaje ha sido ampliamente reconocida (e.g., 
Naiman et al. 1993; Lindenmayer y Possingham 1996; Beier y Noss 1998; Trakhtenbrot et al. 2005; 
Williams et al. 2005), aun continúa siendo un término impreciso y es difícil de medir debido a que 
cualquier paisaje particular tiene múltiples conectividades, dependiendo del organismo o proceso de 
interés (Wiens y Milne 1989; Tischendorf y Fahrig 2000; McGarigal y Cushman 2002). En 
consecuencia, existe una plétora de medidas de conectividad que han sido propuestas (Forman 1995; 
Gustafson 1998; Calabrese y Fagan 2004) y, de hecho, una de las grandes metas actuales en la 
ecología del paisaje es comprender la relación entre el patrón del paisaje y los procesos ecológicos 
(Wiens et al. 1993; Winfree et al. 2005). Actualmente, sin embargo, no existen medidas de la 
conectividad del paisaje que puedan ser aplicadas a muchas especies dentro de un mismo ecosistema 
y que aún tengan significación biológica –lo que es requerido idealmente por un sistema de 
clasificación de riesgo de los ecosistemas (Tischendorf y Fahrig 2000; Calabrese y Fagan 2004). 
Muchas de las medidas de conectividad actuales tienen la desventaja adicional de requerir datos 
intensivos y no ser intuitivas para una audiencia no especializada (Calabrese y Fagan 2004). 

Por lo tanto, propusimos que, en el presente, la mejor medida por aproximación disponible para 
capturar el aspecto de la conectividad del criterio de fragmentación era una métrica simplificada de 
la “distancia al vecino más cercano”. Modificada a partir de la distancia Euclidiana del vecino más 
cercano, y una de las medidas más ampliamente utilizadas del aislamiento de los fragmentos 
(Moilanen y Nieminen 2002; Bender et al. 2003; Calabrese y Fagan 2004), esta métrica examina la 
proporción de fragmentos que están a una distancia umbral del vecino más cercano (Figura 2). 
Desafortunadamente, sigue siendo poco claro si la distancia al vecino más cercano captura el 
verdadero aislamiento desde la perspectiva de los organismos y de los procesos del ecosistema; por 
ejemplo, un meta análisis reciente no encontró efectos asociados con las medidas del vecino más 
cercano que fueran estadísticamente significativos (Moilanen y Nieminen 2002). Reconociendo estas 
limitaciones, resaltamos la necesidad de seguir trabajando en el desarrollo de una medida que sea 
tanto intuitiva como relevante a la escala de la comunidad o a nivel del funcionamiento del 
ecosistema.  

Para establecer los umbrales en este subcriterio del Criterio C, seleccionamos una distancia por 
encima de la cual se supone que muchos organismos y procesos no pueden mantener el 
funcionamiento (e.g., dispersión, forrajeo, polinización). Infortunadamente, encontramos pocos 
estudios para guiar nuestra selección. Sin embargo, varios sugieren que en el orden de 1 km podría 
ser apropiado para algunos organismos pequeños; por ejemplo, ciertos invertebrados, anfibios, 
mamíferos y aves no cruzan distancias mayores a unos cuantos cientos de metros (Mader 1984; 
Saunders y de Rebeira 1991; Bowne et al. 1999; Lehtinen et al. 1999; Norris y Stutchbury 2001; 
Laurance et al. 2002).  

 
Criterio D: Distribución geográfica muy restringida 
 
Utilizamos el Criterio D para resaltar los ecosistemas que existen en pocas áreas geográficas 
pequeñas, de manera similar a como el Criterio D resalta las especies de distribución restringida en 
el actual sistema basado en especies (IUCN 2001). Lo incluimos para los ecosistemas que no se 
están reduciendo, pero que se caracterizan por una pronunciada restricción en su extensión 
geográfica. No lo aplicamos a los ecosistemas que han sufrido un proceso de fragmentación y que 
actualmente presentan una extensión restringida (los cuales deberían ser evaluados utilizando el 
Criterio C; Figura 2) – sino en su lugar a aquellos que no han existido en grandes áreas durante la 
historia geológica reciente y que por lo tanto son vulnerables a catástrofes (IUCN 2004). Para definir 
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los umbrales para el Criterio D, utilizamos el concepto del tamaño mínimo de fragmento del Criterio 
C (Figura 2), y asumimos que los ecosistemas que existen naturalmente en 1-10 fragmentos con un 
tamaño < 10 km2 deberían ser considerados amenazados (Tabla 3). 

 
 
Resultados 
 
Riesgo de extinción para los bosques tropicales de tierras bajas del Borneo Indonésico 
 
La amenaza para los bosques tropicales de tierras bajas del Borneo Indonésico (Kalimantan) como 
consecuencia de la tala, conversión y fuegos ha sido bien documentada en investigaciones que 
definen cuidadosamente la extensión, composición y dinámica natural de este ecosistema (Curran et 
al. 1999; Siegert et al. 2001; Holmes 2002; Wikramanayake et al. 2002; Curran et al. 2004). Los 
datos de sensores remotos (imágenes de satélite de resolución espacial de 30 y 250 m) y las 
observaciones de campo muestran que, de los ~52,000 km2 de bosque de tierras bajas de Kalimantan 
protegidos formalmente y presentes en 1986, el 56% había sido transformado para el 2001, y que la 
matriz que lo reemplazó (particularmente áreas taladas y plantaciones de palmas de aceite), posee 
poco valor para las especies de bosque de tierras bajas (Curran et al. 2004). Este resultado es 
consistente con un reporte más grueso y extensivo sobre las tres islas principales de Indonesia 
(Sumatra, Sulawesi y Kalimantan) el cual estima que el 60% de los bosques de tierras bajas se 
perdieron entre 1985 y 1997 (Holmes 2000). El área de estudio detallada de Curran et al. (2004) 
abarca cerca de la mitad (47%) de los bosques de tierras bajas de Kalimantan originalmente 
presentes en 1985 y cerca de un tercio (30%) de los que existían en las tres islas principales (Holmes 
2000). Lo que es más, se espera que la amenaza a este bosque continúe, ya que se proyecta que la 
tala se expandirá dentro de estas áreas protegidas en el futuro (FWI/GFW 2002; Curran et al. 2004). 
Las extrapolaciones sugieren que los bosques de tierras bajas no cenagosos de Kalimantan se verán 
reducidos a < 10% de su extensión original poco después del 2010 (Holmes 2002). 

Utilizando estos datos publicados, fuimos capaces de evaluar este ecosistema utilizando los 
criterios A y B (Tabla 4). A pesar de que Curran et al. (2004) proveen datos sobre el área y 
aislamiento de los fragmentos, resultaron ser insuficientes para aplicar el Criterio C tal como se 
especifica (i. e. Datos Insuficientes). Las evaluaciones en diferentes criterios sugieren diferentes 
riesgos de extinción (Tabla 4), así que, siguiendo los principios utilizados para las especies (IUCN 
2004), elegimos la categoría de riesgo de extinción más alta. Por lo tanto, designamos los bosques 
tropicales de tierras bajas del Borneo Indonésico En Peligro Crítico. Este ejemplo demuestra cómo 
un análisis más refinado a nivel regional, dentro del contexto de un estudio más grueso a nivel 
nacional, puede contribuir a entender el riesgo de extinción de los ecosistemas a diferentes escalas.  

 
Bosque lluvioso Atlántico de Brasil 
 
Se cree que, antes de la colonización Europea, el bosque lluvioso Atlántico formaba una estrecha 
cinta de vegetación que se extendía 4.000 km a lo largo de la costa este de Brasil, cubriendo 1,0-1,.5 
millones de km2 (da Fonseca 1985). Hoy en día, se estima que sólo persiste entre el 1 y el 12% de 
esa expansión original (Brown y Brown 1992; Fearnside 1996; Morellato y Haddad 2000; Myers et 
al. 2000; Saatchi et al. 2001). La mayor parte del bosque Atlántico de Brasil había sido convertido a 
zonas agrícolas o ganaderas para principios de los 1980s (da Fonseca 1985). A lo largo de los 
últimos siglos, las tasas de deforestación han variado en diferentes estados, conllevando a un 
mosaico de fragmentación en una escala tanto temporal como espacial. Por ejemplo, las tasas de 
deforestación pico afectaron a São Paulo entre 1925 y 1935, mientras que las tasas alcanzaron un 
máximo en Espírito Santo entre 1975 y 1980 (Viana et al. 1997). Algunos sugieren que la mayor 
parte del bosque Atlántico persiste en fragmentos pequeños, aislados y altamente perturbados; en la 
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región de Piracicaba de São Paulo, por ejemplo, fragmentos pequeños de menos de 50 ha cada uno 
constituyen cerca del 90% de los fragmentos de bosque maduro remanentes (Viana et al. 1997). En 
el estado de Pernambuco, sin embargo, 48% de los fragmentos de bosque tienen menos de 10 ha (y 
7% tienen más de 100 ha), pero los fragmentos pequeños están relativamente cercanos entre sí 
(Ranta et al. 1998). 

Utilizando estos datos y la designación de ecosistemas, las unidades y escalas de interés, y los 
cambios tal como fueron definidos por los autores, clasificamos los bosques lluviosos Atlánticos de 
Brasil En Peligro Crítico utilizando el Criterio A (Tabla 4). Sintetizando los datos de todos los 
autores se forma un consenso para todo el ecosistema, y esta designación constituye por lo tanto una 
clasificación global. A pesar de que la evidencia sobre el tamaño reducido de los fragmentos 
remanentes es consistente, la evidencia con respecto a su aislamiento en diferentes regiones es 
conflictiva (Viana et al. 1997; Ranta et al. 1998). Además, el análisis de la conectividad en estos 
estudios todavía no ha sido sintetizado de una forma que sea compatible con los métodos esbozados 
arriba para el Criterio C, y por lo tanto se asignó la categoría Datos Insuficientes para ese criterio. 
Una vez más, sin embargo, la cuantificación de las métricas requeridas podría ser llevada a cabo 
dentro del contexto de los objetivos de estos grupos de investigación. 

 
Bosques secos de Venezuela 
 
Los bosques secos tropicales han sido descritos como los ecosistemas más amenazados y quizás los 
más subestimados del mundo (Janzen 1988; Murphy y Lugo 1995; Sánchez-Azofeifa et al. 2005a, 
Sánchez-Azofeifa et al. 2005b; Miles et al. 2006). Utilizamos los datos y definiciones de una reciente 
evaluación de los bosques secos de Venezuela (Fajardo et al. 2005) para clasificar los bosques secos 
de dos regiones (la Isla de Margarita y la cuenca del río Guasare), en concordancia con los criterios 
propuestos. 

Estas dos regiones comparten un ecosistema de bosque seco similar, pero han experimentado tipos 
de amenazas ligeramente diferentes. La Isla de Margarita, localizada a 38 km de la costa venezolana, 
tiene una superficie de 934 km2, y se extiende desde el nivel del mar hasta los 910 m de altura. 
Utilizando fotografías aéreas recientes e imágenes de satélite de 1986 y el 2001, Fajardo et al. (2005) 
estiman que 17% de la cobertura de bosque seco se perdió durante ese período, y que si la tendencia 
actual persiste, sólo el 60% persistirá dentro de 30 años. La principal causa de pérdida de la 
cobertura terrestre, la cual continúa en la actualidad, es el proceso de urbanización y desarrollo de 
infraestructura para soportar el turismo nacional e internacional estacional. En contraste, entre 1986 
y el 2001, la cobertura boscosa en la cuenca del río Guasare (estado Zulia) se redujo más de dos 
veces en comparación, en un 39%. Y si la tendencia actual continúa, todo el bosque de Guasare 
habrá desaparecido dentro de los próximos 30 años (Tabla 4). Las principales causas de cambio de la 
cobertura terrestre en esta área, las cuales también continúan, son la agricultura y la producción 
ganadera (Portillo 2004).  

Estos datos nos permitieron clasificar estos dos bosques secos de acuerdo a los Criterios A y B. 
Margarita calificó como Vulnerable de acuerdo al Criterio B, y aunque no estuvo cerca de cumplir 
con cualquiera de los umbrales de riesgo para el Criterio A, fue clasificada como Vulnerable 
siguiendo el principio de precaución. En contraste, la cuenca del río Guasare calificó como 
Vulnerable según el Criterio A y En Peligro Crítico según el Criterio B. Por lo tanto, designamos la 
región de Guasare En Peligro Crítico. No habían datos disponibles para la clasificación según el 
Criterio C: Fajardo et al. (2005) presentan datos sobre el tamaño de los fragmentos, pero no sobre la 
distancia al vecino más cercano. 
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Bosques secos tropicales del Mato Grosso de Brasil 
 
Los bosques secos tropicales del Mato Grosso (420.000 km2) – localizados en la porción sur de la 
cuenca Amazónica entre el cerrado Brasileño al sur y los bosques más húmedos del norte – están 
experimentando la amenaza combinada de la tala, la agricultura, la actividad ganadera y el fuego 
(Ivanauskas et al. 2003; Alencar et al. 2004; Cochrane et al. 2004). En el estado de Mato Grosso, las 
tasas de deforestación a lo largo de la última década, las cuales van desde 5.000 hasta 12.000 
km2año-1, han estado entre las tasas más altas de todo el Amazonas Brasileño (INPE 2006). Más de 
un tercio de estos bosques ecotonales (36%) habían sido deforestados para el 2003 (Soares-Filho et 
al. 2006). Las proyecciones en el futuro predicen que el 75% habrá sido convertido para el año 2050, 
si las actuales tasas de deforestación continúan (Soares-Filho et al. 2006). Incluso bajo suposiciones 
optimistas sobre los gobiernos futuros, sólo la mitad de estos bosques persistirá en los próximos 50 
años debido a las amenazas combinadas de la expansión de la frontera (debido a la actividad 
ganadera y la agricultura mecanizada; Alencar et al. 2004) y a la falta de áreas protegidas (Soares-
Filho et al. 2006).  

Utilizando los datos publicados, pudimos evaluar este ecosistema – en su extensión global – 
empleando los Criterios A y B (Tabla 4); los datos provistos resultaron insuficientes para aplicar el 
Criterio C (i. e. Datos Insuficientes). Las evaluaciones utilizando tanto el Criterio A como el B 
designaron los bosques secos tropicales del Mato Grosso como Vulnerables (Tabla 4).  

 
Ecosistemas del norte de Venezuela 
 
El norte de Venezuela representa un gran desafío para los conservacionistas, ya que es importante 
tanto para la biodiversidad como para la gente: tres de las mayores ciudades del país (Caracas, 
Maracay y Valencia) están localizadas dentro de una región que es clave para especies amenazadas 
tanto nacional como internacionalmente (Rodríguez y Rojas-Suárez 1996, Rodríguez et al. 2004b). 
Para esta región, las tendencias en el cambio de cobertura terrestre fueron evaluadas para un área de 
aproximadamente 6.000 km2, delineada políticamente en lugar de ecológicamente, utilizando datos 
previamente publicados. Estos datos, basados en la interpretación de fotografías aéreas e imágenes 
de satélite Landsat Thematic Mapper y Enhanced Thematic Mapper (resolución de 30 x 30 m), en 
conjunto con una extensiva verificación en campo, permitieron a los autores cuantificar las tasas de 
conversión de los bosques siempreverdes, semidecíduos y decíduos entre 1986 y el 2001 (PROVITA 
2004, Fajardo et al. 2005). También pudimos clasificar los tres tipos de ecosistemas definidos por el 
estudio de acuerdo a los Criterios A y B (Tabla 4).  

El bosque siempreverde de esta región del norte de Venezuela no cumplió con los valores 
umbrales para ninguna de las categorías de riesgo, calificando por lo tanto para la designación de 
Preocupación Menor (Tabla 4; probablemente porque estos bosques han sido incluidos en áreas 
protegidas efectivas desde antes del tiempo de la línea base de la evaluación; Rodríguez et al. 
2004a). Por otra parte, los bosques semidecíduos fueron clasificados como Vulnerables según el 
Criterio B (a pesar de que calificaron como Preocupación Menor para el Criterio A). Finalmente, los 
bosques decíduos cumplieron con los umbrales para la categoría Vulnerable bajo el Criterio A, y 
para En Peligro bajo el Criterio B, por lo que fueron clasificados En Peligro. No había datos 
disponibles para la clasificación de ninguno de estos ecosistemas bajo el Criterio C.  

 
Las sabanas Surafricanas 
 
Las sabanas Surafricanas son consideradas el bioma con la mayor prioridad de conservación en ese 
país (Rebelo 1997). Ocupan 16,5% (349.174 km2) de la superficie terrestre, y son el hogar para la 
mayoría de los Surafricanos, mientras que contienen las mayores reservas de carbón del mundo y los 
campos de oro más ricos del planeta. Neke y Du Plessis (2004) presentan una definición de estos 
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ecosistemas de pastizales Surafricanos y un análisis cuantitativo de su cambio basado en imágenes 
de satélite Landsat Thematic Mapper y modelos predictivos que muestran que para 1994-1995 ~45% 
de este bioma había sido reemplazado por agricultura. Estos autores reportan que están presentes 
especies invasoras (pero ocupan una pequeña porción del paisaje), y que sólo 23% de los fragmentos 
de pastizal remanentes tienen un tamaño > 10 km2. 

Estos análisis nos permitieron clasificar los ecosistemas como Vulnerables de acuerdo al Criterio 
A, y a considerar dos categorías alternativas bajo el Criterio C (Tabla 4). Para clasificar 
completamente un ecosistema de acuerdo al Criterio C, se necesitan dos piezas de información: el 
área de los fragmentos y su conectividad (Figura 2). Sin embargo, sólo estaban disponibles datos 
concerniendo la primera característica (Neke y Du Plessis 2004). Dada la pequeña área total de los 
fragmentos remanentes, la aplicación del principio de precaución sugiere que las sabanas 
Surafricanas podrían ser consideradas En Peligro bajo el Criterio C. No obstante, debido a la 
incertidumbre de esta designación, uno podría argumentar que es más apropiado clasificar este 
ecosistema en la categoría Datos Insuficientes en este Criterio, dejando la evaluación general como 
Vulnerable en concordancia con el Criterio A.  

 
 

Discusión 
 
El sistema de clasificación presentado en este artículo nos permitió evaluar el riesgo relativo de 
extinción de seis ecosistemas dispares, utilizando datos ya disponibles en la literatura. Debido a que 
éstas evaluaciones fueron llevadas a cabo de forma sistemática y transparente, en el contexto de 
escalas espaciales y temporales explícitas, representan las primeras evaluaciones del riesgo de 
extinción de los ecosistemas que son repetibles, fácilmente comparables y sin embargo flexibles de 
cara a una variedad de fuentes de datos – de manera exactamente análoga al sistema actual 
globalmente aceptado para las evaluaciones a niveles de especies. A pesar de que los detalles 
particulares del sistema que presentamos podrían necesitar ser refinados, sentimos que estos avances 
proveen la base para transformar la evaluación del riesgo de los ecosistemas, y demuestran que los 
beneficios de un sistema transparente, repetible y comparable claramente sobrepasan sus costos.  

Esperamos que tanto los criterios particulares como los umbrales que hemos seleccionado aquí 
serán debatidos acaloradamente, y modificados, tal como sucedió con los umbrales inicialmente 
propuestos para el sistema enfocado en especies (Mace y Lande 1991, Mace et al. 1992, Mace y 
Stuart 1994, IUCN 1994, 2001). Por ejemplo, esperamos que el Criterio C sea muy debatido, dado 
que el consenso en la definición y evaluación de la fragmentación varía ampliamente, por lo que 
ajustar esta variable espacial en un sistema de clasificación general ha probado ser difícil. Sin 
embargo, la fragmentación tiene un gran potencial para contribuir a las definiciones del riesgo de 
extinción debido a que muchos autores han aportado, o están trabajando para aportar, alguna medida 
de la fragmentación. En términos de la selección de los criterios, seguimos el ejemplo de las listas 
rojas de la UICN y nos enfocamos como metas centrales tanto en la flexibilidad como en el potencial 
de ser comparable. Esto nos presentó con la alternativa de seleccionar pocos criterios (lo cual podría 
resultar en que algunos ecosistemas no pudieran ser evaluados, pero el resto sería fácilmente 
comprable) o seleccionar un gran número de criterios (lo cual permite la evaluación de todos los 
ecosistemas, pero podría dificultar su comparación). Intentamos balancear estos factores, logrando 
un sistema con cuatro categorías, dentro de cualquiera de las cuales se requiere una evaluación, pero 
siendo todas lo suficientemente amplias de modo que, incluso cuando algunos criterios no puedan 
ser aplicados, otros podrán ser aplicados directamente. Por ejemplo, es posible que los ecosistemas 
que están naturalmente intercalados entre otros ecosistemas sólo puedan ser evaluados utilizando los 
Criterios A y B (e. g. los humedales, con un mosaico de tipos de cobertura terrestre que están 
cambiando constantemente o algunos ecosistemas riparinos). Abogamos por el principio de 
precaución para resolver los conflictos entre evaluaciones resultantes de criterios alternos, al igual 
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que es aplicado actualmente por la UICN (2004) para las especies, y sugerimos utilizar el criterio 
que conduce a la clasificación de mayor riesgo. Por ejemplo, mostramos que los bosques de tierras 
bajas protegidos de Indonesia podrían ser clasificados como Vulnerables o En Peligro Crítico, 
utilizando criterios diferentes, y al final seleccionamos la designación En Peligro Crítico (Tabla 4). 
Con respecto a nuestra selección de umbrales, hacemos notar que cualquier valor seleccionado será 
arbitrario hasta cierto punto; lo esencial es que tales umbrales sean claramente especificados, estando 
su aplicación apoyada por los datos. Y puesto que nuestro sistema busca estimar los riesgos de 
extinción relativos y no los absolutos, los “errores” en la ubicación “adecuada” de estos umbrales 
serán aplicados equitativamente en todos los casos, por lo que no deberían afectar las evaluaciones.  

Un punto importante que probablemente surja al evaluar el riesgo de extinción de un ecosistema, 
paralelo a la aplicación de las categorías de las Listas Rojas de la UICN a nivel regional (Gärdenfors 
et al. 2001, IUCN 2003), es que las evaluaciones pueden ocurrir a lo largo de porciones de los 
ecosistemas que constituyen sólo una submuestra de su distribución global. A medida que el tamaño 
de la unidad evaluada disminuye, la probabilidad de que sea considerado bajo amenaza aumentará 
(IUCN 2004). Sin embargo, incluso si el riesgo de extinción objetivo de una pequeña unidad del 
paisaje (e. g. un municipio) es alto, eso no significa que su pérdida tendría un gran impacto para la 
biodiversidad global, y que la implementación de acciones de conservación en esa unidad tenga una 
prioridad alta (aunque las personas de ese municipio podrían opinar de forma diferente). La 
importancia relativa de una evaluación local siempre debe ser colocada dentro del contexto de su 
significación global en un proceso independiente de establecimiento de prioridades de conservación. 
Siguiendo las recomendaciones para las evaluaciones regionales de especies, sugerimos que los 
futuros evaluadores de los ecosistemas deben proveer: (1) la categoría de riesgo de extinción 
regional, (2) la categoría de riesgo de extinción global, en caso de ser conocida, o al menos 
información documentada sobre qué tan representativa de todo el hábitat es la región y (3) qué 
proporción (%) del hábitat completo está representado por esta región (Gärdenfors et al. 2001).  

Mientras que la elección de la extensión general del análisis es un tema enfrentado por las actuales 
evaluaciones de las especies, la importancia del grano o resolución del análisis es un tema único a la 
evaluación de los ecosistemas. Estos asuntos de la escala están, por supuesto, relacionados: puede 
haber diferencias prácticas en los costos y beneficios de realizar el análisis con el grano más fino 
posible (y por lo tanto, limitando quizás el área examinada) y cuantificar el área más grande posible 
(lo que puede reducir el grano de resolución demasiado como para que sea útil). Sin embargo, 
proponemos que al igual que un reporte explícito de la extensión del análisis (“global” vs. 
“regional”) permite a los usuarios comparar los riesgos relativos de diferentes ecosistemas dentro de 
estas categorías, un reporte explícito del grano de resolución del análisis permitirá llevar a cabo 
comparaciones dentro de las categorías de resolución. Al final, deberían ser los investigadores 
quienes decidan a qué escala aplicar el sistema, dependiendo de los datos disponibles, sus recursos 
financieros y humanos y los objetivos de su análisis.  

Al basarnos en la experiencia de la UICN con las especies de animales y plantas como modelo 
para el desarrollo de un sistema de categorías de “lista roja” para los ecosistemas terrestres, hemos 
tratado de solidificar un marco en el cual explorar qué significa la extinción en el contexto de los 
ecosistemas, de una manera que capture a la comunidad conservacionista internacional y albergue 
trabajos que construyan sobre las bases que hemos presentado aquí. Nuestros ejemplos demuestran 
que este sistema puede ser aplicado de forma transparente a una gran variedad de escalas y tipos de 
ecosistemas y que en muchos casos, los datos necesarios para llevar a cabo clasificaciones ya están 
disponibles. Lo que queda es confrontar este sistema con la diversidad de ecosistemas del mundo y, 
pieza a pieza, construir una imagen verdaderamente global del riesgo de extinción de los hábitats.  
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Evaluando el riesgo de extinción de ecosistemas 

 
 
 
Tabla 1. Criterio A – Reducción de la cobertura terrestre y persistencia de la amenaza.  
 

Categoría de riesgo Umbrales cuantitativos 
En Peligro Crítico (CR) Una reducción observada o estimada de > 

90% de la extensión original del ecosistema, 
con evidencias de que la amenaza no ha 
cesado. 

En Peligro (EP) Una reducción observada o estimada de > 
70% de la extensión original del ecosistema, 
con evidencias de que la amenaza no ha 
cesado.  

Vulnerable (VU) Una reducción observada o estimada de > 
30% de la extensión original del ecosistema, 
con evidencias de que la amenaza no ha 
cesado. 

 
 
 
 
 
Tabla 2. Criterio B – Rápida tasa de cambio de cobertura terrestre. 
 

Categoría de riesgo Umbrales cuantitativos 
En Peligro Crítico (CR) La tasa de cambio observada, estimada o 

inferida es lo suficientemente alta como para 
que una reducción >90% del ecosistema 
original haya ocurrido durante los últimos 30 
años, o se proyecta que tendrá lugar en los 
próximos 30 años.  

En Peligro (EP) La tasa de cambio observada, estimada o 
inferida es lo suficientemente alta como para 
que una reducción >70% del ecosistema 
original haya ocurrido durante los últimos 30 
años, o se proyecta que tendrá lugar en los 
próximos 30 años. 

Vulnerable (VU) La tasa de cambio observada, estimada o 
inferida es lo suficientemente alta como para 
que una reducción >30% del ecosistema 
original haya ocurrido durante los últimos 30 
años, o se proyecta que tendrá lugar en los 
próximos 30 años. 
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Tabla 3. Criterio D – Distribución geográfica muy restringida.  
 

Categoría de riesgo Umbrales cuantitativos 
En Peligro Crítico (CR) La totalidad de la distribución geográfica del 

ecosistema corresponde a un fragmento < 10 
km2 

En Peligro (EP) La totalidad de la distribución geográfica del 
ecosistema corresponde a tres o menos 
fragmentos < 10 km2 

Vulnerable (VU) La totalidad de la distribución geográfica del 
ecosistema corresponde a diez o menos 
fragmentos < 10 km2 
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Evaluando el riesgo de extinción de ecosistemas 

Tabla 4. Evaluación del riesgo de extinción para cinco ecosistemas. Fuentes indicadas en el texto. Las abreviaciones de las categorías según la Tabla I: “n/d” indica que no hay datos disponibles para 
esa evaluación particular o que ese criterio no es aplicable al caso específico. Las proyecciones fueron estimadas suponiendo que la tasa promedio anual de reducción (km2/año) permaneció constante 
durante las siguientes tres décadas. La categoría indicada en negrita es la categoría propuesta para cada ecosistema (% < 10 km2: proporción de ecosistema remanente en fragmentos menores de10 
km2).  
 
 
  Cambio Proyección 
   A 30-años Categoría por Criterio 
  Pérdida Tasa  
Ecosistema Extensión en año (km2) (%) (km2/año) Pérdida (%) % < 10 km2 ¿Tendencia en amenaza? A B C D 
 
Bosques de tierras bajas de 1986  2001     Se espera que la tala  VU CR IC n/d 
Kalimantan 52.000* 23.000 56 1.930 > 100 n/d dentro de áreas protegidas 
       aumente 
 
Bosque Atlántico de  Siglo XV 1990-98      Los bosques continúan CR n/d IC n/d 
Brasil 1-1.5 106 n/d 88-99 n/d n/d n/d siendo convertidos a  
       pastizales  
 
Bosques secos de Venezuela 
Isla de Margarita 1986 1999     Urbanización e infra- PM VU IC n/d 
 230 190 17 3 40 n/d estructura creciendo 
Cuenca de río Guasare 1986 2001     Continúan la agricultura VU CR IC n/d 
 328 198 39 9 > 100 n/d y ganadería 
 
Bosques secos tropicales 1973 2003     El bosque continúa VU VU IC n/d 
del Mato Grosso 322.526 205.525 36 5.000-12.000 50-75** n/d siendo convertido para  
** Proyección a 50 años       agronegocios 
 
Norte de Venezuela 1986 2001 
Bosque siempreverde 397 385 3 1 6 n/d No a gran escala PM PM IC n/d 
Bosque semidecíduo 1190 1.037 13 10 30 n/d Urbanización y fuegos PM VU IC n/d 
Bosque decíduo 2.252 1.585 30 44 84 n/d Urbanización y fuegos VU EP IC n/d 
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Sabanas Sudafricanas Original 1994-95 
 n/d n/d 45 n/d n/d 77 Sí: bioma con las VU n/d EP/IC n/d 
       mayores necesidades   (EP) 
       de conservación 
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CRITERIOS
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B
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Patrón de fragmentación
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terrestre
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Figura 1. Representación esquemática del proceso para asignar las categorías de ecosistemas
amenazados (CR, EP y VU), ilustrando su naturaleza inclusiva (e. g. si un ecosistema califica para
CR, también califica para EP y VU). Las categorías restantes: Casi Amenazado (CA),
Preocupación Menor (PM), Insuficientemente Conocido (IC) y No Evaluado (NE), no son
asignadas de acuerdo a umbrales cuantitativos (al igual que el actual sistema para especies de la
UICN). Un ecosistema es considerado Extinto (EX) si no existe ninguna cobertura terrestre intacta
del ecosistema original. 
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Figura 2. Umbrales cuantitativos para el Criterio C – Aumento de la fragmentación. 
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