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Признание научных заслуг ученого наступает не сразу, оно приходит вме
сте с ростом индекса цитирования и постепенно человек становится извест
ным сначала в кругу узких специалистов, а потом, если ему действительно 
удалось сделать что-то интересное, то он уже заметная фигура в том науч
ном направлении, к которому относятся его исследования. Но среди ученых 
есть очень яркие личности, заслуги которых признаются не только узкой 
группой единомышленников, но становятся очевидны и для более широкого 
круга научной общественности. Такие ученые получают мировую извест
ность и становятся лауреатами престижных международных премий. Имен
но к этой группе научного сообщества можно отнести и профессора Хель
синского Университета Илкку Хански, которому в 1999 г. была присуждена 
премия Международного Экологического Института (International Ecology 
Institute — ECI). По сути дела профессор Илкка Хански был признан эколо
гом года. Ежегодно эта премия поочередно присуждается представителям 
одного из трех экологических направлений (морская экология, озерная эко
логия и наземная экология). Таким образом, премия за исследования назем
ных сообществ, а автор книги проводит исследования в этом направлении , 
выдается раз в три года.

Аннотация научного жюри, присудившего премию, звучит так: «Илкка 
Хански изучает экологию популяций и сообществ на протяжении 20 лет. В 
его работах удачно сочетаются теоретические подходы, моделирование и 
результаты эмпирических исследований. Хотя Хански по сути дела иссле
дует распространение таксонов, но проблемы, затронутые в его работах, 
фокусируются вокруг пространственной структуры и динамики популяций. 
Пространственная экология стала серьезным экологическим направлением 
всего десятилетие назад, и исследования Хански внесли существенный вклад 
в ее развитие. В 1970-х и начале 1980-х гг. большинство научно-исследова- 
тельских работ Илкки Хански проводилось на локальном уровне, и посвяща
лись изучению структуры популяций, при этом основным объектом его 
эмпирических исследований были насекомые, обитающие в эфемерных 
микроместообитаниях. Он сумел показать, что, одновидовые агрега
ции, возникающие в результате распространения особей в простран
стве, могут облегчать сосуществование видов конкурентов, и что к 
сходному эффекту может приводить использование хищниками гене- 
ралистами пространственных агрегаций видов-жертв. Эксперимен
тальные работы на мясных мухах подтвердили эти положения и по
могли объяснить высокое видовое разнообразие в сообществах насе
комых. В конце 1980-х гг. научные интересы Илкки Хански изменились,
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и внимание исследователя стали привлекать объекты, связанные с об
ширными пространствами -  метапопуляции. Его работы внесли боль
шой как теоретический, так и практический вклад в развитие этого 
направления. В 1991 г. под совместной редакцией с Майклом Гилпи- 
ным была выпущена коллективная монография «Динамика метапопу
ляций», а в 1999 г. Была опубликована монография «Метапопуляцион
ная экология», ставшая основополагающей книгой в этом направлении 
знаний. Оба эти тома широко известны биологической аудитории и 
сыграли большую роль в развитии теории метапопуляций».

Согласно правилам, исследователь, получивший премию Международно
го экологического Института, должен подготовить книгу, обобщающую его 
вклад в развитие экологической науки. Такая книга входит в серию «Excellence 
in Ecology» («Выдающиеся достижения в экологии»), и профессор Илкка 
Хански использовал эту возможность для издания той самой книги, которую 
вы и держите в руках «Ускользающий мир: Экологические последствия ут
раты местообитаний», вошедшей в эту серию под номером 14.

Когда открываешь книгу, то сразу становится ясно, что она не похожа на 
научную монографию, но с другой стороны это и не научно-популярная книга; 
и конечно это и не публицистическое произведение, хотя некоторые элемен
ты публицистики, чередующиеся с художественным повествованием, в ней, 
безусловно, есть. На самом деле данная книга совмещает в себе все три эле
мента, упомянутые выше. Но интересно, что это произошло неслучайно, все 
главы написаны по единому плану. Каждая из 5 глав, в которых обсуждают
ся разные аспекты исчезновения местообитаний, начинается вполне с ро
мантического описания той или иной местности хорошо знакомой автору. 
Затем после описание экологической ситуации, сложившейся на данной тер
ритории, автор переходит к глобальному обсуждению проблемы, которая 
изначально, выглядит как локальная. Далее словесное описание переходит в 
математический анализ и заканчивается построением аналитических и си- 
муляционных моделей для тех самых процессов, которые так романтично 
описывались в начале главы. Для наиболее подготовленных читателей на 
специальной странице, названной «Ьох» приводится более серьезное мате
матическое описание моделей. Затем проводится ретроспективное рассмот
рение процессов, аналогичных тем, которые были описаны в данной главе, 
но происходивших в давней истории Земли. Исключение составляет только 
последняя пятая глава, где, вместо описания доисторических процессов, ав
тор обсуждает будущее нашей планеты, которое может оказаться не столь 
оптимистичным, как представляется многим ведущим менеджерам и поли
тикам. Ну, а самый конец каждой главы, безусловно, представляет дидакти
ческую ценность, поскольку там сформулированы пять основных понятий, 
на которые читатель должен обратить особое внимание после прочтения 
данного раздела, и по возможности их запомнить. Таким образом, данная
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связанных с решением практических вопросов в области охраны природы и 
лесного хозяйства, среди которых доля людей, владеющих английским язы
ком несколько меньше. Во-вторых, Илкка Хански неоднократно бывал в Рос
сии, он несколько раз участвовал в экспедиционных работах на Енисейской 
экологической станции «Мирное» ИПЭЭ им. А.Н. Северцова РАН, работал 
в экспедициях в Магаданской и Оренбургской областях, посещал ведущие 
Московские и Новосибирские биологические институты.

Следует отметить, что круг научных интересов И. Хански несколько шире, 
чем было отмечено в аннотации жюри по присуждению премии Междуна
родного экологического института (ECI). Хотя, безусловно, многие его ос
новополагающие работы выполнены на насекомых, но Илкка Хански много 
работал и с мелкими млекопитающими, особенно с землеройками-бурозуб- 
ками, на этой группе он изучал проблемы, связанные с многолетней дина
микой численности. Итак, перед нами исследователь с очень широким кру
гозором, проводивший важные экологические наблюдения, в частности не
посредственно в России. Илкка Хански очень хорошо понимает, что эколо
гические проблемы, стоящие перед Финляндией и Россией во многом схо
жи. В первую очередь это касается ведения лесного хозяйства. Конечно, даже 
сейчас, несмотря на крайне варварскую рубку, в России сохранилось довольно 
много девственных лесов. В данный момент основной проблемой для Рос
сии все еще остается правильная сертификация древесины, но автор очень 
хорошо понимает, что со временем все станет на свое место и ведение лес
ного хозяйства войдет в цивилизованное русло. И вот тогда для России бу
дет очень актуальным не повторить те ошибки, которые сейчас совершают
ся в Финляндии с созданием ключевых экологических территорий, благода
ря которым происходит не только физическое исчезновение местообитаний, 
но наносится куда более существенный вред — местообитание исчезают в 
сознании людей, и наш мир ускользает от нас!

Июнь 2009 г. БОРИС ШЕФТЕЛЬ, 
кандидат биологических наук



Предисловие автора для российских читателей

Физические размеры Земли неизменны, но для живых существ населяю
щих нашу планету окружающий мир уменьшается. Для нас, людей, мир 
сжался из-за того, что благодаря книгам, телевидению, интернету, и конеч
но, путешествиям, мы стали о нем больше знать, и самые удаленные уголки 
Земли теперь доступны. Для большинства других видов мир уменьшился и 
продолжает реально сокращаться из-за потери местообитаний, что приво
дит к сокращению территорий, подходящих для их существования. Позвольте 
мне несколько детализировать эти соображения.

Для людей мир сокращается благодаря уменьшению времени и усилий, 
необходимых для перемещения из одного места в другое. Например, я могу 
переместиться из Хельсинки в Москву за время, немного превышающее один 
час, тогда как три-четыре сотни лет назад такое путешествие потребовало 
бы несколько недель. Но мир, как мы его понимаем, может сокращаться и 
совсем по-другому. Так экологи, как и люди других специальностей, связа
ны цепочками знакомств, которые теперь охватывают весь земной шар. Осо
бенно это характерно для ученых. Концепция «малого мира» подразумева
ет, что любые два индивидуума в этой глобальной человеческой сети разде
лены только несколькими промежуточными звеньями. Например, я не пуб
ликовал совместной научной работы с профессором Джозефом Мерриттом 
(США). Однако я публиковал статьи с доктором Борисом Шефтелем (Рос
сия), у которого были совместные публикации с проф. Сарой Чёрчфильд 
(Великобритания), которая в свою очередь работала с Джозефом Меррит
том. Итак, в глобальной сети ученых я и проф. Джозеф Мерритт разделены- 
максимум двумя коллегами.

Одним неизбежным следствием существования глобальной сети учены- 
хявляется определенная унификация научных работ. Это приносит много 
пользы, например, улучшает технические стандарты проводимых исследо
ваний, обмен идеями, ускоряет распространение научных результатов и дает 
возможность сообществу экологов приступить к исследованию более круп
ных проблем, для решения которых необходима консолидация значитель
ных ресурсов. Экология, отвечая на вызовы со стороны глобальных природ
ных явлений, таких как климатические изменения, быстро становится влия
тельной наукой.

Растущая глобализация и унификация знаний может помочь решению 
важной проблемы, стоящей перед экологией. В прошлом (да и сейчас) уси
лия экологов были сосредоточены на изучении огромного числа популяций 
и видов, существующих в различных условиях среды нашего очень разно
образного мира. Это приводило к излишней фрагментации экологических 
знаний. Стоит только заглянуть в любой журнал, посвященный экологии, 
чтобы осознать сколь безнадежно выглядит идея построить полную картину
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жизни природы, которая отразила бы все сведения обо всех видах, обитаю
щих во всех естественных условиях. Я бы настаивал на том, что необходимо 
организовать проведение более упорядоченных систематических исследо
ваний, иначе может получиться, что результатом работы экологов будет только 
фрагментарная информация, которая не позволит сделать какого-либо суще
ственного шага для построения более полной картины мира. Мы, экологи, 
должны следовать примеру других биологов и выбрать представительные 
группы «модельных видов» и «модельных систем» для того, чтобы изучать 
их как типичные элементы в процессах функционирования живой природы.

Однако мы должны понимать, что растущая глобализация экологии при
вносит и потенциальные проблемы. Национальные особенности науки, свя
занные с объектами и методическими приемами исследований, могут по
добно редким видам, — просто исчезнуть. Будет жаль, если региональные 
экологические методики перестанут существовать, а кроме того это еще и 
потенциально опасно. Естественный мир разнообразен и подвергнут локаль
ным вариациям, и, я думаю, практикуемые методы экологических исследо
ваний должны отражать эти различия. Задача состоит в том, чтобы найти 
некий баланс, позволяющий использовать все достижения национальных 
исследовательских подходов для развития мировой науки. Мы должны так
же помнить, что глобальная наука все время меняется и будет полезно, если 
новые идеи, результаты исследований и научные проекты из всех уголков 
мира будут способствовать развитию экологических знаний на мировом уров
не.

А теперь я коснусь проблем других видов, с которыми мы разделяем как 
эволюционную историю, так и местожительство на Земле. Многие виды в 
наши дни быстро перемещаются по планете, используя транспортные воз
можности людей. Одни виды были сознательно распространены по всему 
миру человеком, тогда как другие просто следуют за ним, даже преодолевая 
заградительные барьеры. Мир природы, безусловно, претерпевает глобали
зацию, — в то время как громадное число видов приближается своей после
дней черте и стоит перед угрозой полного исчезновения, другие, но их зна
чительно меньше, расширяют свой географический ареал и создают допол
нительную угрозу для существования локальных, часто экологически уяз
вимых видов. В терминологии экологов, изучающих сообщества, региональ
ное или бета-разнообразие видов, сокращается, поскольку в результате, упо
мянутых выше экологических процессов, на различных территориях сохра
нившимися оказываются одни и те же виды. Одним из важных последствий 
глобальных экологических изменений становится растущая вероятность 
пандемий вирусных и иных заболеваний.

Скорость глобального исчезновения видов в настоящее время в 100-1000 
раз превосходит «фоновую скорость», и как я показываю в этой книге, про
должает расти. Сжимающийся мир приводит в действие разнообразные фак
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торы, способствующие массовому исчезновению видов, но среди них наи
более значимы — сокращение и фрагментация местообитаний. Потеря мес
тообитаний означает, что количество участков, пригодных для существова
ния вида сокращается, а их фрагментация приводит к тому, что подходящие 
местообитания дробятся на малые изолированные территории, при этом изо
ляция может быть настолько сильной, что контакты между особями, обита
ющими на разных участках, становятся невозможны. Такое разделение на 
крохотные миры с ничтожно малым количеством особей приводит к гибели 
вида. И потеря местообитаний, и их фрагментация связаны с ростом попу
ляции человека и увеличением использования разнообразных природных 
ресурсов. Итак, увеличение доступности и глобализация мира, которые нам 
очень нравятся, с одной стороны, и сокращение вероятности выживания 
множества других видов, с другой стороны, жестко связаны между собой. 
Задача состоит в том, чтобы найти компромисс при использовании нашей 
планеты, которая нужна также и для благополучного долгосрочного суще
ствования человечества.

В этой книге описывается и обсуждается популяционно-биологические 
и экологические последствия процессов потери и фрагментации местооби
таний. Это очень обширная тема, поскольку взаимодействие с местообита
нием фундаментальное свойство любого вида. Я лучше всего знаком с таеж
ными лесами и потому многие из примеров, приведенных в книге, относят
ся к этой природной зоне. Конечно, площадь занимаемая, таежными лесами, 
произрастающими на территории России, превосходит таковую во всех дру
гих странах. Методы эксплуатации лесов в России и Финляндии имеют боль
шие различия, что сказывается на существовании обитающих в них видов, 
но многие проблемы, о которых говорится в этой книге, важны и для России 
тоже. Однако, концепции и теории, о которых идет речь, актуальны не толь
ко для таежных лесов, и я призываю читателей обсудить их применимость к 
другим экосистемам.

Д-р Борис Шефтель взял на себя научное редактирование русского пере
вода этой книги. Проф. Отто Кинн, редактор серии “Excellence in Ecology”, 
публикуемой Международным Экологическим Институтом, любезно разре
шил перевод книги на русский язык. Мои коллеги Дмитрий Щигель и Евге
ний Мейке оказывали большую помощь на разных этапах подготовки руко
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ГЛАВА 1. МЕСТООБИТАНИЕ

Вступление

Не обращая внимания на докучливых комаров, мы склонились над упав
шим большим стволом ели. Осторожно надрезав ножом кору, Лаури Саари- 
сто открыл нам окно в потаенный мир грибов, насекомых и других мини
атюрных организмов. Этот загадочный новый мир подобен русской мат
решке, когда не знаешь, какие открытия ждут тебя дальше. Да, он действи
тельно неизвестен большинству людей, которые изредка забредают в здеш
ние леса. Если посчастливится, то в этих местах можно увидеть кукшу или 
прыгающую с ветки на ветку белку. Эти виды вынуждены бороться за вы
живание в расчищенных и ухоженных лесных ландшафтах, и их численность 
в Финляндии сокращается. Тем не менее, кукшу или белку все еще можно 
встретить в бореальных хвойных лесах, но ни один случайный прохожий не 
может рассчитывать, что он совершит открытие, подобное нашему.

В седьмом по счету «окне» — под очередным лоскутом коры, который 
профессионально снял Лаури и собрался уже вернуть на прежнее место, — 
мы обнаружили личинку жука. Да ещё какого! Такая личинка нам встрети
лась впервые. Она была довольно плоская, светло-коричневая, около 2 см в 
длину, с отчетливо сегментированным телом. Задняя ее часть оканчивалась 
двумя клещевидными отростками, покрытыми толстым слоем хитина. По срав
нению с другими личинками она оказалась удивительно проворной, и если бы 
Лаури не знал этой ее особенности и сразу бы ее не схватил, то можно не 
сомневаться, что она исчезла бы так же быстро, как и появилась. Это была 
личинка жука-трухляка Pytho kolwensis — вида, исчезающего в Финляндии.

Научное описание Pytho kolwensis было сделано в 1833 г. профессором 
Карлом Рейнгольдом Сальбергом. В основу этого описания легли материа
лы, собранные самим профессором и его студентами в ельнике у местечка 
под названием Кольва, что на юго-западе Финляндии (отсюда и научное на
звание вида). Начиная с того времени, представителей данного вида находи
ли во многих местах южной Финляндии, обычно в так называемых «старых 
лесах», которые изобиловали упавшими еловыми стволами. Но все эти по
пуляции жуков давно исчезли, что объясняется очень просто: старый лес 
вырубали, и какой бы новый лес ни вырастал на месте вырубки, жуки там 
больше не встречались.

В мире существует только восемь видов, относящихся к тому же роду, 
что и Pytho kolwensis, причем все они заселяют бореальные леса северного 
полушария (Pollok, 1991). Некоторые виды обитают в Северной Америке, 
другие — в Европе и Сибири, а два из них найдены только в Японии. Все 
виды рода Pytho приспособились жить под корой гниющих хвойных деревь
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ев — ели, лиственницы, пихты, сосны. Кое-какие из этих видов широко рас
пространены, но другие, судя по всему, редки и встречаются лишь в немно
гих географических точках.

Pytho kolwensis относится к числу редких видов на территории Финлян
дии и Скандинавии в целом, хотя ареал его обширен и охватывает простран
ство от Швеции до Восточной Сибири и северо-востока Китая, простираясь 
с запада на восток ровно настолько, насколько распространены в природе 
настоящие бореальные еловые леса. Однако вид этот можно встретить от
нюдь не в любых ельниках. Магистерская диссертация Лаури Сааристо была 
посвящена как раз особенностям местообитаний этого исчезающего вида

Помимо того известного факта, что он обитает на упавших стволах евро
пейской ели, Лаури обнаружил и некоторые другие особенности, влияющие 
на пригодность местообитания для Pytho kolwensis. Лаури доказал, что этот 
вид встречается только в старых лесах, где большинство деревьев имеют 
возраст от 135 до 185 лет. Объемы живой древесины в таких лесах варьиру
ются от 202 до 310 м3/га, а объем упавших стволов и сучьев составляет от 73 
до 111 м3/га. Эти параметры указывают, что такие ельники можно отнести к 
девственным лесным сообществам.

Места, где были обнаружены личинки жуков, представляли собой влаж
ные заболоченные ельники, часто расположенные вдоль небольших ручьёв, 
что весьма важно. Поскольку такие еловые леса вряд ли страдали от пожа
ров, условия обитания в них оставались неизменными в течение длительно
го периода времени. В Фенноскандии средний интервал между пожарами в 
сухих лесных сообществах обычно составляет от 50 до 150 лет, а в более 
влажных — до 300 лет. На некоторых участках заболоченных ельников по
жары вообще никогда не регистрировались, что делает их настоящими запо
ведниками для жуков.

Долговременное отсутствие каких-либо нарушений среды обитания — 
таких, как пожары, вспышки численности растительноядных насекомых или 
значительные буреломы, — приводит к тому, что лес восстанавливается в 
пределах небольших «окон», образующихся после гибели отдельных дере
вьев. В местах, где был обнаружен P. kolwensis, основной причиной гибели 
крупных старых деревьев оказалось разрушение их стволов грибами, кото
рые вызывали гниение сердцевины. Но важней всего то обстоятельство, что 
в этих местах встречаются упавшие стволы на всех стадиях разложения, что 
обеспечивает постоянное пополнение благоприятных местообитаний для 
новых поколений P. kolwensis.

Таковы характеристики ельника, в котором Лаури Сааристо нашел личи
нок Pytho kolwensis. Затем предстояло выяснить, какие именно стволы засе
ляются этим видом. Основная масса личинок обнаруживалась в поваленных 
стволах, имеющих следующие особенности: (1) диаметр комля — не менее 
20 см; (2) площадь, покрытая корой, составляла более 50% площади поверх
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ности ствола (стволы теряют кору по мере их разложения); (3) поверхность, 
заселенная грибным мицелием, развивающимся под корой, не должна пре
вышать 75% от общей поверхности ствола; (4) стволы не соприкасались с 
поверхностью почвы, располагаясь от нее на высоте около 50 см.

Юха Сиитонен, который также участвовал в работе над проектом, соста
вил более подробное описание процессов, происходящих в заселяемых этим 
видом стволах (Siitonen, Saaristo, 2000). Он обнаружил, что P. kolwensis от
кладывает яйца в стволы, упавших деревьев, которые ранее были заселены 
жуками-короедами или дровосеками. Об этом свидетельствовали характер
ные ходы или только что вылупившиеся имаго короедов. Кроме того, Юха 
пришел к заключению, что P. kolwensis появляется на второй год после гибе
ли дерева, так как развитие короедов продолжается в течение двух лет, и при 
этом известно, что они заселяют только что погибшие деревья.

Когда личинки P. kolwensis завершают свое развитие, большая часть коры 
опадает, так как весь слой флоэмы оказывается утилизированным, мицелий 
обычно покрывает большую часть поверхности ствола и начинают появ-

Рис. 1.1. Распределение личинок жуков-трухляков Pytho kolwensis (черные 
столбики), жуков-усачей Rhagium inquisitor (серые столбики) на 16-метровом 
стволе упавшей ели. Сплошной линией показан процент покрытия мицелием 

поверхности ствола под корой, который максимален на расстоянии 13 м от комля
(по: Siitonen, Saaristo, 2000).
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ляться первые плодовые тела трутовиков. Наиболее часто встречаются 
трутовик окаймленный (Fomitopsis pinicola) и трихаптум пихтовый 
(Trichaptum abietinum), однако на таких стволах можно найти также плодо
вые тела феллинуса ржаво-бурого (Phellinus ferrugineofuscus), трутовика 
розового (Fomitopsis rosed) и обитающей на коре флебии центробежной 
(Phlebia centrifuga). Юха обнаружил, что личинки жуков-трухляков, имею
щие разные размеры и заселяющие один и тот же ствол, очевидно, принад
лежат к перекрывающимся поколениям. Такая ситуация встречается до
вольно часто, но два смежных поколения завершают развитие на одном стволе 
крайне редко. Таким образом, требования к местообитанию у Р kolwensis 
весьма специфические, и этот вид можно считать очень специализирован
ным.

Лаури Сааристо удалось выявить особые участки на стволах поваленных 
деревьев, которые заселяются личинками (рис. 1.1). Там, где грибной мице
лий покрывает большую часть поверхности ствола, плотность личинок низ
кая, или их нет совсем. По-видимому, высокая степень покрытия ствола ми
целием показывает, что большая часть расположенного под корой камбиаль- 
но-флоэмного слоя, которым питаются личинки, уже съедена.

Наблюдается отрицательная корреляция между количеством личинок 
Pytho kolwensis и количеством личинок других видов жуков, в том числе уса
ча — рагия ребристого (Rhagium inquisitor) — широко распространенного 
вида, который питается флоэмой и заселяет только что погибшие хвойные 
деревья. Это наблюдение лишний раз доказывает, что места, где встречается 
конкретный вид, зависят не только от физической (абиотической) составля
ющей среды обитания, но также от наличия или отсутствия живого (биоти
ческого) компонента этой среды — то есть других видов.

Требования видов к местообитанию могут отличаться в разных частях 
ареала. Эти отличия обусловлены как современной экологической обстанов
кой, так и причинами, коренящимися в естественной истории видов. На тер
ритории Русской Карелии, где сохранилось больше девственных бореаль
ных лесов, чем в Финляндии, Pytho kolwensis гораздо многочисленней и ча
сто обнаруживается в таких местообитаниях, которые, основываясь на опы
те, полученном в Финляндии, нельзя считать идеальными. Такая кажущаяся 
неразборчивость в выборе местообитаний на самом деле объясняется тем, 
что при высокой численности популяции происходит непрерывный поток 
мигрантов из более благоприятных местообитаний, и благодаря этому под
держиваются локальные поселения в условиях, менее выгодных для данно
го вида.

Другой пример географической изменчивости в выборе местообитаний 
был открыт во время нашей поездки на северо-восток Китая, где мы нашли 
Pytho kolwensis под корой упавшего корейского кедра (Pinus koraiensis)
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рядом с местным видом — елью аянской (Picea jezoensis*). Возможно, ази
атские популяции Pytho kolwensis действительно отличаются в этом отно
шении, а, может быть, довольно тонкая кора корейского кедра близка по 
свойствам еловой коре. В любом случае ясно, что местообитания Pytho 
kolwensis характеризуются большим числом особенностей, чем кажется на 
первый взгляд.

1.1. Местообитания и ниши

Концепции, которые нам понадобятся, и немного истории. Я пони
маю под местообитанием естественную территорию, обеспечивающую 
условия для развития растений и животных. Иными словами, местообита
ние — это родная среда для популяций живых организмов. Наряду с «попу
ляцией», «местообитание» — один из терминов, наиболее часто употребля
емых экологами, а также один из самых понятных неспециалистам. В деле 
рационального использования и охраны живой природы концепция местооби
тания оказывается важнейшей, так как наличие подходящего местообита
ния — основное условие выживания популяций и видов. Напротив, потеря 
местообитаний в результате хозяйственной деятельности человека — глав
ный фактор, создающий угрозу для существования бесчисленных популяций 
и видов, многие из которых уже полностью исчезли. Именно на увеличение 
количества и улучшение качества местообитаний нацелены усилия по со
хранению окружающей среды. Без использования термина «местообитание» 
было бы трудно обсуждать научные проблемы экологии или практическое 
применение этой науки (табл. 1.1 и 1.2).

Таблица 1.1. Определения

Местообитание. Определяется диапазоном условий окружающей среды, при 
которых данный вид способен выживать и размножаться; дополнительные 
определения см. в табл. 1.2.
Разрушение местообитания. Выражается в изменении количества, качества 
или пространственной конфигурации местообитания одного или более видов. 
Компонентами разрушения местообитания обычно считают деградацию мес
тообитания (ухудшение качества местообитания для некоторых видов), утра
ту местообитания и фрагментацию местообитания; см. также таблицу 2.1. 
Утрата местообитания. Это понятие чаще всего используется для обозна
чения значительного сокращения общей площади местообитания; однако оно 
употребляется также в более широком смысле как синоним разрушения ме
стообитания.

* Современное название вида —  Picea ajanensis (Lindl & Gord.). —  Прим. пер.
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Фрагментация местообитаний. Означает раздробление существующего 
местообитания на более мелкие и более изолированные участки, но это поня
тие используется также для обозначения любого разрушения местообитания. 
Биотоп. Местообитание для сообщества видов. Хотя термин «местообита
ние» тоже довольно часто применяется к сообществам, а не к отдельным 
видам.
Ниша. Понятие обозначает функциональные взаимосвязи видов с живыми 
(объекты питания, враги) и неживыми (температура, свойства почвы) ком
понентами среды обитания. Часто местообитание рассматривают как одну 
из составляющих ниши вида.
Сообщество. Комплекс видов, обитающих в одном и том же биотопе (мес
тообитании), связанных между собой межвидовыми связями и формирую
щих пищевые цепи (обсуждается в последующих главах).
Экосистема. Включает не только сообщество видов, обитающих в каком- 
либо месте, но также компоненты неживой природы, от которых зависит 
существование этих сообществ.
Биом. Необычайно обширный биотоп (местообитание) планетарного масш
таба.

Таблица 1.2. Определения местообитания, взятые из различных 
публикаций (Dennis et al., 2003; с соответствующими ссылками)*

Место, жизненное пространство, где обитает данный вид.
Тип окружающей среды, в котором обитает вид.
Локалитет, участок, набор специфических локальных условий окружающей 
среды, в которых существует данный вид.
Место, где обычно обитает вид, часто описывается в терминах физической 
географии, таких, как ландшафт или влажность почвы, а также связанных с 
ними доминирующих форм растительности.
Набор природных ресурсов и условий окружающей среды, определяющих 
возможность существования, выживания и воспроизведения популяции. 
Зона (территория), включающая набор ресурсов, обеспечивающих возможность 
существования вида. Ресурсы встречаются совместно и / или отчасти пересе
каются и могут также быть взаимозаменяемыми; связи между разными ресур
сами определяются индивидуальной поисковой активностью животного. 
Местообитание как ресурсы и условия окружающей среды, характерные для 
какой-либо территории, на которой возможно обитание данного вида— вклю
чая выживание и размножение. Местообитание специфично для вида; это со
вокупность специфических ресурсов, необходимых для его существования.

* В русскоязычной литературе для обозначения местообитания часто использовался 
термин «стация». —  Прим. пер.
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Хотя термин «местообитание» часто используется без каких-либо даль
нейших пояснений как в статьях по экологии, так и в отчетах по природо
пользованию, на самом деле все оказывается несколько сложнее. Вопрос о 
том, что конкретно мы понимаем под местообитанием, и как экологам сле
дует пользоваться этой концепцией, продолжает вызывать разногласия (Dennis 
et al., 2003). В таблице 1.2 вкратце перечислено несколько более или менее 
совпадающих определений местообитаний, встречающихся в литературе. 
Очевидно, что данные определения делают акцент либо на месте в физичес
ком пространстве, либо на определенном наборе условий окружающей сре
ды. Учитывая эти два аспекта понятия «местообитание», неудивительно, что 
экологи неоднократно пытались ввести дополнительные термины и предла
гали различные, более сложные классификации.

Так, Джорж Э. Хатчинсон (Hutchinson, 1967) писал: «В пределах любого 
биотопа мы можем также выделить ряд местообитаний, которые могут быть 
охарактеризованы присутствием в них определенного набора видов. Место
обитание вида в пределах географического ареала может быть определено 
посредством описания тех элементов, которые должны присутствовать в био
топе, чтобы обеспечить существование соответствующего вида. Местооби
тание рассматривается как некая территория, имеющая пространственную 
протяженность».

Местообитание, биотоп, экосистема — вот набор понятий, которым 
Дж. Э. Хатчинсон хотел дать точное определение. Дж. Э. Хатчинсон был 
ведущим экологом своего времени, поэтому к его высказываниям следует 
отнестись достаточно серьезно, хотя уже прошли те времена, когда можно 
было развивать экологию, просто корректируя термины. Но как бы то ни 
было, здесь упоминалось еще одно понятие, которое следует рассмотреть: 
ниша. Позвольте мне начать с него.

В начале 1970-х гг., когда я был молодым студентом, концепция ниши 
горячо обсуждалась учеными. Именно в то время эколог Роберт Мак-Артур 
(ученик Хатчинсона) и другие преобразовали экологию из раздела естествен
ной истории в бурно развивающуюся самостоятельную науку со свежими 
концепциями и новыми направлениями исследований. Это, конечно, не зна
чит, что прежде экология не являлась наукой или что серьезные экологичес
кие исследования не проводились до конца 1960-х гг. Однако именно тогда в 
экологии был сделан настоящий прорыв — строго сформулированные идеи 
были, наконец, воплощены в математические модели природных процессов. 
Эти процессы, возможно, и обуславливали проявление тех закономерностей 
природы, которые были предметом наблюдения для предыдущих поколений 
экологов. Тогда же концепция естественного отбора стала неотъемлемой 
частью экологического мышления. Особое внимание стало уделяться эколо
гии многовидовых сообществ, отчего понятие ниши и приобрело такую зна
чимость.
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Я написал статью, озаглавленную «Взаимоотношения ниш у навозных 
жуков» (Hanski, Koskela, 1977). Далеко не каждый заинтересовался бы жука
ми, обитающими в коровьем навозе, но я заинтересовался, и они продолжа
ют меня интересовать до сих пор. В выборке из 62 500 жуков, выделенных 
из сотен коровьих лепешек, которые я собирал на пастбищах и в лесах Фин
ляндии, было найдено 179 видов жесткокрылых. Способ выделения жуков 
довольно прост: вы помещаете коровью лепешку в емкость с водой и утап
ливаете ее куском проволочной сетки. Всякий, кому интересно биоразнооб
разие, может с восхищением наблюдать, как сотни жуков, относящихся к 
десяткам видов, всплывают на поверхность (жуки не любят оставаться под 
водой). Трудно найти другое такое местообитание, которое сравнялось бы 
по биоразнообразию с коровьими лепешками!

Когда все жуки были определены, и когда было посчитано количество 
особей, относящихся к каждому виду, я приступил к исследованию их ниш. 
Это исследование состояло в том, что я определял различия в численности 
жуков в зависимости от сезона сбора, от характера местообитания (на от
крытых пастбищах или в лесах различного типа) и от возраста коровьих ле
пешек. Кроме того, я учитывал пищевую специализацию и размеры каждого 
вида жуков.

Цель моего исследования состояла в том, чтобы, определить механизмы, 
допускающие сосуществование столь большого числа видов, утилизирую
щих, казалось бы, однородный ресурс, и понять, почему одни виды не вы
тесняют другие. В то время господствовала точка зрения, согласно кото
рой в одном и том же сообществе способны устойчиво сосуществовать лишь 
виды с различающимися потребностями. Дифференциация ниш рассматри
валась как фактор, облегчающий существование локального (в пределах од
ного местообитания) видового разнообразия, которое называлось «-разно
образием, а разнообразие, растущее с увеличением числа рассматриваемых 
биотопов, называлось разнообразием местообитаний, или /3-разнообразием.

Термин «ниша» был впервые предложен Дж. Гриннеллом (Grinnel, 1914, 
1917) в классическом исследовании под названием «Взаимосвязи между ни
шами калифорнийских мусорщиков» — среднего размера чапаррелевых* 
птиц с длинной шеей и искривленным клювом. Подобно многим другим эко
логам, которые работали в начале XX столетия, Гриннелл определял нишу в 
терминах, отражающих пищевую специализацию, потребности при выборе 
местообитаний и способы адаптации вида к окружающей среде. В этой кон
цепции местообитание являлось одним из компонентов ниши.

В статье, озаглавленной «Ниша, местообитание и экотоп», Р. Уиттекер и 
соавторы (Whittaker et al., 1973) предложили сузить столь широкое опреде
ление. Они считали, что термин «местообитание» следует использовать для

* Птицы, обитающие в вечнозеленых кустарниках. —  Прим. ред.
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описания диапазона условий окружающей среды, в пределах которого встре
чается данный вид, тогда как «ниша» определяет функциональную роль ви
дов в сообществе. Такое значение термина «ниша» было впервые рассмотре
но Чарльзом Элтоном (Elton, 1927) в его классическом труде «Экология жи
вотных» — книге, которую он написал за три месяца в возрасте 26 лет 
(Crowcrofit, 1991). Согласно Ч. Элтону, ниша описывает положение вида в 
сообществе, его место в череде биотопических факторов внешней среды, и в 
особенностях его взаимоотношений с другими видами — жертвами и врага
ми. Таким образом, понятия ниши и местообитания дополняют друг друга.

На самом деле и для экологии, и для эволюционной теории весьма важным 
представляется такое соединение понятий «ниша» и «местообитание», которое 
Роберт Г. Уиттекер (Whittaker et al., 1973) назвал экотопом. Этот термин так и не 
получил широкого распространения, но соответствующее понятие многие эко
логи называют просто нишей, включая в него, следовательно, и местообитание. 
Провести четкую границу между нишей и местообитанием часто невозможно, 
— прежде всего потому, что существование видов в конкретном местообитании 
может зависеть от наличия или отсутствия некоторых других видов.

Если такое разграничение все-таки проводится, то биотопом обычно на
зывают условия окружающей среды, в которых находится все многовидовое 
сообщество. Таким образом, исходный биотоп для сообщества обитающих в 
навозе жуков на территории современной Европы — это пастбища. В этом 
контексте понятие «местообитание» обычно используется для обозначения 
условий обитания одного-единственного вида, характеризуя диапазон вне
шних условий среды, при которых существует данный вид. Но, как и «эко- 
топ», термин «биотоп» в настоящее время широко не используется, а термин 
«местообитание» биологи применяют как к единичным видам, так и к мно
говидовым сообществам.

Экосистема состоит из одного или более сообществ — в зависимости от 
того, как определяется понятие сообщества (см. ниже), — а также из абио
тических компонентов условий среды. Экологи, занимающиеся изучением 
экосистем, обычно не обращали внимания на особенности образа жизни и 
взаимоотношения отдельных видов. Они в основном исследовали потоки 
энергии и круговорот таких элементов, как углерод и азот, в пределах экоси
стемы и между разными экосистемами. Длительное время контакты между 
специалистами, изучающими экологию видов, и экологами, изучающими 
экосистемы, были весьма ограничены. К счастью, как отметил Дж. Лоутон 
(Lawton, 2000), эта ситуация теперь изменилась.

И, наконец, биом определяется как сообщество в самом широком смысле 
слова, причем подчеркивается роль растительности как фактора, формиру
ющего важнейшие особенности среды обитания. Тропические дождевые 
леса, тундра, мангровые заросли и бентосные сообщества континентально
го шельфа — примеры важнейших биомов.
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Сообщества, метапопуляции и метасообщества. В концепциях, рассмот
ренных ранее, речь шла о местообитании, занимаемом популяциями. Попу
ляции многих видов обычно встречаются вместе, причем популяции одного 
или нескольких видов на территориях большей протяженности обладают 
пространственной структурой, которая может быть предметом изучения. 
Сообщества — совокупность популяций всех видов, обитающих совместно 
на одной и той же территории, или, можно сказать, в пределах одной и той 
же экосистемы.

Чарльз Элтон внес значительный вклад в современную экологию сооб
ществ и до конца своих дней стремился дать полное экологическое описание 
всех видов, обитающих в Витемском лесу, — небольшом лесном массиве, 
расположенном к северу от Оксфорда в южной Англии. Описание сообще
ства Витемского леса не было завершено, и записи, которые Ч. Элтон скру
пулёзно вел, были забыты или потеряны. Хотя ставить перед собой такую 
задачу естественно для ученого, но исследовать все виды сообщества, оби
тающие на конкретной территории, практически невозможно. Количество 
видов очень велико, а многие из них до сих пор не описаны. Изучение хотя 
бы основных экологических характеристик всех видов потребовало бы не
вероятного количества исследователей, а динамику сложной системы из 
тысяч взаимодействующих популяций невозможно изучать без тех или иных 
упрощений. Чтобы хоть как-то продвинуться вперед, экологи, изучающие 
экосистемы, обычно используют более прагматичные определения сообще
ства. Для этого было разработано несколько различных подходов (Morris, 
1999):
• Сообщество может быть исследовано таксономически, что позволит 

изучить сотни населяющих его видов, например, сообщества деревьев в 
тропических лесах (Hubbell, 2001), птиц (Wiens, Rotenberry, 1981) или 
навозных жуков (Hanski, Koskela, 1977). Часто такие таксономически 
выделенные совокупности видов именуют гильдиями, которые Р.Б. Рут 
(Root, 1967) первоначально определил как группы видов' использующих 
сходные ресурсы сходным образом. Если сообщество включает десятки 
или даже сотни видов, нереально сколько-нибудь детально исследовать 
динамику этих видов и влияние на эту динамику прямых или 
опосредованных межвидовых взаимодействий. Вместо этого можно 
описывать конкретное сообщество с помощью понятий видового обилия 
(Fisher et al., 1943; Mac-Arthur, 1957; Engen, 1978) и трофических 
межвидовых связей (структура пищевых цепей) (Cohen, 1977,1978; Pimm, 
1982; Lawton, 1989). Есть надежда, что таких описаний будет достаточно 
для выбора между альтернативными гипотезами динамики численности 
видов и межвидового взаимодействия, которое формирует и поддерживает 
саму структуру сообщества. И хотя история экологии сообществ не вселяет 
в этом смысле большого оптимизма, все же гораздо лучше иметь такие



22 Г л а в а  1. М е с т о о б и т а н и е

описания, чем не иметь их вовсе. Два современных прорыва в рамках 
этих направлений — макроэкология (Brown, 1995; Maurer, 1999; Gaston, 
Blackburn, 2000) и теория нейтральных сообществ (Bell, 2000; Hubbell, 
2001).

• В качестве альтернативы таксономической характеристики сообществ 
предлагается описание их функциональной организации. Например, 
функциональное описание сообщества видов, населяющих навозные 
лепешки, должно включать гораздо большее количество таксонов. Помимо 
жесткокрылых должны быть изучены двукрылые, перепончатокрылые, 
клещи, грибы, бактерии и т.д. (Hanski, Cambefort, 1991). Включить все 
эти виды в единое исследование возможно, если натуралист готов 
ограничиться взаимодействиями гораздо более крупных таксонов, чем 
виды. И это значительное упрощение, заключающееся в игнорировании 
межвидовых отличий, неизбежно приведет к утрате многих характеристик 
функционирования сообщества. Тем не менее, экологи, изучающие 
экосистемы, обычно имеют дело именно с такими — таксономически и/ 
или функционально разграниченными — группами видов. То же самое 
относится ко многим, хотя и не ко всем, исследованиям структуры 
трофических связей (например, Godfray et al., 1999; Mtiller et al., 1999).

• Если цель исследования — изучение динамики взаимодействующих 
популяций различных видов и того, как межвидовые взаимодействия 
определяют их сосуществование, то приходится выбирать в качестве 
объекта исследования сравнительно небольшие группы видов. 
Преимущество этого подхода заключается в том, что исследователь может 
детально изучить фактические механизмы не только экологической, но и 
эволюционной динамики. Три замечательных примера подобных долго
временных исследований — это изучение вьюрков Галапагосских островов 
(Lack, 1947; Bowman, 1961; Grant, 1986), ящериц на островах Карибского 
бассейна (Roughgarden, 1995; Losos, 1998), мелких млекопитающих и их 
хищников в Фенноскандии (Norrdahl, 1995; Henttonen, Hanski, 2000; Hanski 
et al., 2001).
Итак, сообщество — это совокупность популяций многих видов, суще

ствующих в одном месте. Совокупность популяций одного и того же 
вида, обитающих в разных местах, называется метапопуляцией. Кон
цепция метапопуляции самым тесным образом связана с тематикой дан
ной книги, посвященной экологическим последствиям утраты местообита
ний и их фрагментации. Термин «метапопуляция» впервые появился в ра
боте Р. Левинса (Levins, 1970), хотя в своей более ранней работе, изданной 
в 1969 г., он уже изучал метапопуляционную динамику, не вводя, однако, 
этого термина.

Р. Левине рассматривал ситуацию, когда пригодные для данного вида ме
стообитания распадаются на отдельные участки, подобные островкам леса
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среди агроландшафта. Совокупность локальных популяций, населяющих сеть 
таких лоскутных местообитаний, образует метапопуляцию. Метапопуляци
онная концепция в настоящее время применима в более широком аспекте к 
пространственно структурированным популяциям, даже если местообита
ние не состоит из четко выделенных участков (Hanski, Gilpin, 1997; Hanski, 
Gaggiotti, 2004b). Различные варианты метапопуляционной модели позволя
ют сделать ключевой вывод о том, что утрата местообитаний и их фрагмен
тация влияет на динамику и устойчивость видов на ландшафтном уровне. 
Мы вернемся к метапопуляционной теории в 4 главе.

Недостатком экологии сообществ в 1970-е гг., если оценивать ее с 
современных позиций, был недоучет пространственной структуры мес
тообитаний. Новые направления исследований призваны исправить этот 
недостаток. Основываясь на успехах метапопуляционной экологии, ис
следователи обобщают модели и применяют их при эмпирических ис
следованиях многовидовых сообществ, поэтому теперь и появляется много 
новых публикаций, имеющих в заголовках слово «метасообщество» 
(Leibold, Miller, 2004). Метасообщество — это сообщество, состоящее из 
взаимодействующих метапопуляций нескольких видов. Примером может 
служить комплекс видов, связанных с бабочкой шашечницей обыкновен
ной (Melitaea cinxia) на Аландских островах в Финляндии, которую я 
изучал совместно с моими студентами и коллегами в течение последних 
десяти лет (подробнее об этом см. в гл. 4). Эта бабочка населяет сильно 
фрагментированный ландшафт, состоящий из нескольких тысяч неболь
ших лужков с условиями среды, пригодными для обитания данного вида. 
На лужках произрастает один или два вида растений, которыми могут 
питаться гусеницы шашечницы. С гусеницами связаны два вида парази
тических перепончатокрылых, на которых в свою очередь паразитируют 
два других вида перепончатокрылых, один из которых специализирован
ный, а другой — нет (van Nouhuys, Hanski, 2004). Итак, перед нами сооб
щество, состоящее из двух видов растений, одного вида бабочки, двух 
видов паразитов и двух видов сверхпаразитов — метасообщество из 7 
видов. На динамику этих видов влияют как межвидовые трофические 
связи, так и внутривидовые пространственные взаимодействия между 
популяциями. Полевые исследования показали, что правильное понима
ние динамики сообщества (его трофических связей) должно основывать
ся на понимании пространственной динамики составляющих его видов, и 
наоборот (van Nouhuys, Hanski, 2004).

Аналогичный процесс объединения прежде самостоятельных областей 
знания, вероятно, скоро произойдет между исследованием филогении групп 
видов и исследованием экологии образованных ими сообществ. Такое объе
динение может привести к формированию нового направления в экологии, 
которое можно назвать филоценотической экологией (phylocommunity
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ecology)*. Это направление также может быть тесно связано с проблемой 
местообитания. Изменение характеристик местообитания вследствие при
родных либо антропогенных воздействий приводит к значительным измене
ниям географического распространения видов, что сказывается на видовом 
составе сообществ и приводит к усилению действия естественного отбора, 
корректирующего взаимоотношения видов на уровне их ниш. Динамичес
кие процессы в метасообществах могут в значительной степени влиять на 
их филоценотическую структуру.

Структура местообитания. Ниши и местообитания обычно считаются 
независимыми от популяций, которые занимают первые и населяют вторые. 
В своей классической работе Ричард Левонтин (Lewontin, 1983) подвергает 
резкой критике такой подход, когда ниши тех или иных видов рассматрива
ются как фиксированные вместилища, которые либо подходят для данного 
вида, либо нет, — при этом они могут быть заняты или свободны на данной 
территории в данный момент времени. Взгляды Левонтина отличаются от 
господствующего доныне представления, согласно которому виды адапти
рованы к неким постоянным условиям внешней среды. Вместо этого, как 
утверждал Левонтин, существует динамическое единство между условиями 
внешней среды и видом. Организмы не только адаптированы к условиям 
окружающей среды, но также изменяют её и даже создают свою собствен
ную среду обитания с помощью тех материалов, которые оказываются в их 
распоряжении. Классический пример — бобр, который в буквальном смыс
ле слова конструирует своё местообитание.

Но, конечно, не один только бобр преобразует среду обитания. Не говоря 
уже о Homo sapiens — наиболее серьезном преобразователе, — примеры эти 
нетрудно продолжить. Грибы, растения, животные оказывают значительное 
влияние на собственную среду обитания и среду обитания своих потомков. 
Возникает соблазн отказаться от взгляда на нишу, как на нечто неизменное, к 
чему вид жестко адаптирован, и принять иную точку зрения, согласно кото
рой вид сам формирует собственную нишу.

Ф. Дж. Одлинг-Сми и др. (Odling-Smee et al., 2003) представили исчерпы
вающий обзор эмпирических данных, поддерживающих концепцию созда
ния ниши и местообитания. Они также исследовали с помощью математи
ческих моделей теоретические последствия этих процессов. Согласно их 
выводам, важнейшие следствия создания ниши включают:

* В отечественной литературе применяется также термин филоценогенез (В.Н. 
Сукачев, 1942), используемый для обозначения исторического преобразования 
сообщ еств. При этом подчеркивается, что эволюция видов и эволюция  
образованных ими сообществ принципиально различаются (Ю.И. Чернов, 1984). 
—  Прим. пер.
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• Экосистемную инженерию, посредством которой виды изменяют
собственную среду обитания (как, например, это делает бобр), а также 
зачастую — и среду обитания многих других видов, сосуществующих с 
ними.

• Изменение интенсивности воздействия естественного отбора вследствие
изменений в среде обитания, вызванных самими видами.

• Экологические последствия, при которых изменения в среде обитания,
вызванные активностью предыдущих поколений, сохраняются достаточно 
долго для того, чтобы оказывать влияние на последующие поколения.

• Адаптацию, в которую вовлекается либо вид, приспосабливающийся к среде
обитания (традиционная точка зрения), либо сама окружающая среда, 
которая изменяется в соответствии с требованиями вида.
Подход, учитывающий конструирование местообитаний, может коренным 

образом изменить наши представления о взаимоотношениях между видами 
и средой их обитания. Так, луговые экосистемы широко распространились 
на Земле в конце кайнозоя, т.е. за последние 20 миллионов лет (разд. 1.6). 
Это вполне резонно объясняют климатическими изменениями, однако воз
никает вопрос, в какой степени луговые экосистемы развивались благодаря 
многосторонним взаимодействиям и эволюции их ключевых компонентов: 
трав, крупных травоядных животных и навозных жуков (разд. 1.5). Развитие 
луговых сообществ, без сомнения, включало все четыре перечисленных выше 
процесса — экосистемную инженерию, изменение интенсивности естествен
ного отбора, экологическое наследие и взаимную адаптацию видов и среды 
их обитания.

С другой стороны, пока ещё рано судить о том, насколько значительны 
преимущества подхода, учитывающего конструирование местообитаний, по 
сравнению с традиционным подходом, когда признается воздействие видов 
на среду их обитания за длительные промежутки времени. Но последствия 
этих процессов для эволюции, а также их значение для динамики экосистем 
систематически не исследуются. Когда речь идет об охране природы, то вы
воды, сделанные на основе подхода, учитывающего «конструирование мес
тообитаний», в какой-то степени сходны с выводами, основанными на эво
люционном подходе, учитывающем изменения видов в ответ на антропоген
ные изменения окружающей среды (разд. 3.7). Однако изменения в окружа
ющей среде, вызываемые человеком, включая потерю местообитаний и их 
фрагментацию, настолько серьезны, что их непосредственные экологичес
кие последствия превосходят последствия, вызванные изменением видов.

Изменение приоритетов в исследованиях. Когда я начинал свою науч
ную деятельность в 1970-е гг., вопросы, связанные с местообитаниями, пред
ставлялись менее интересными, чем вопросы, связанные с понятием ниши.
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Популяционная экология одиночных видов, казалось, застряла в жарких и 
нескончаемых дискуссиях о регуляции численности видов (см. обзоры 
Sinclair, 1989; Hanski, 1990; Turchin, 1995,2003), тогда как идеи о том, каким 
образом организованы многовидовые сообщества, волновали своей новиз
ной и настоятельно требовали применения концепции ниши (Mac-Arthur, 
1972; May, 1973,1974). Вообще говоря, экологи больше интересовались вре
менной, нежели пространственной динамикой популяций и сообществ, по
этому вопросы, касающиеся местообитаний, обычно сводились к довольно 
банальным исследованиям потребностей видов, связанных с теми или ины
ми особенностями местообитаний.

Начиная с 1970-х гг., приоритеты исследователей стали меняться, — как 
в популяционной экологии, так и в экологии сообществ. На рис. 1.2 показа
ны частоты цитирования ключевых понятий — «ниша», «местообитание» и 
«утрата местообитания» в период с 1970 по 1998 г. Как и следовало ожидать, 
термин «местообитание» всегда цитировался чаще, чем «ниша», поскольку 
огромное количество исследований, независимо от капризов моды, обраща
лось, так или иначе, к местообитанию изучаемых видов. Однако отметим, 
что термин ниша уступил свои позиции близкому по значению термину — 
местообитание. Я объясняю это следующими причинами.

(1) Исследования в экологии сообществ значительно замедлились в 1980- 
х годах, отчасти в связи с тем, что практические проверки теоретических 
прогнозов были неубедительны и подвергались резкой критике (например, 
Strong et al., 1984).

(2) Экология поведения оживила интерес к вопросам, связанным с выбо
ром местообитания (Krebs, Davies, 1978, 1981).

Ниша Местообитание Утрата
местообитания

Год

Рис. 1.2. Встречаемость в публикациях ключевых слов ниша, местообитание и 
ут рата местообитания по базе данных BIOSIS в период с 1970 по 1998 г.

(Ориг.).
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(3) Экологи обнаружили поразительную сложность результатов расчетов 
популяционных моделей, включавших подробную пространственную струк
туру популяций (например, Hassell et al., 1991).

(4) Возникло направление природоохранной биологии, прежде всего ин
тересующейся жизнеспособностью популяций (Simberloff, 1988; Hanski, 
Simberloff, 1997) и пространственной экологией.

Интерес к пространственной экологии значительно усилился в последнее 
время в связи с осознанием того, что утрата местообитания — основная уг
роза для биоразнообразия. Особенно быстро росло количество статей, в ко
торых встречается термин «утрата местообитания» (рис. 1.2), что отражает 
их связь с природоохранной проблематикой.

1.2. Классификация местообитаний

Было бы очень удобно, если бы мы могли разделить всю поверхность 
суши и все моря на участки, представляющие различные местообитания. 
Следуя этому допущению, мы могли бы объединить территории, представ
ляющие местообитания определенного типа, и узнать общую площадь, ко
торую занимает тот или иной тип местообитаний на нашей планете. В пла
нетарных масштабах такие классификации проводились неоднократно. Как 
правило, они делались на основе анализа климата и других параметров сре
ды, а также с учетом влияния этих параметров на потенциальный раститель
ный покров. Принималось во внимание и то обстоятельство, что существу
ющие в настоящее время местообитания могли быть в значительной степени 
изменены человеком. Данные классификации — иерархические, и в них ча
сто используются другие термины в дополнение к тем, что обсуждались в 
предыдущих разделах.

Так, Роберт Бейли (Bailey, 1989) разделял наземные «экорегионы» мира 
общей площадью приблизительно 130 млн. км2 на четыре «пояса» (поляр
ный, влажный умеренный, засушливый и влажный тропический), которые 
состояли из множества «природных зон», а те в свою очередь подразделя
лись на более мелкие «провинции». Бейли рассчитал долю каждого из этих 
типов «местообитаний» относительно общей поверхности суши на планете. 
Например, сухие степи с континентальным климатом — это одна из провин
ций зоны степей с умеренным климатом засушливого пояса, которая покры
вает 1,79 млн. км2, или 1,22% общей площади суши. Мы вернемся к крупней
шим местообитаниям мира в разделе 1.7.

Классификация местообитаний, предложенная Робертом Бейли, и подоб
ные ей классификации необходимы для рационального использования и ох
раны окружающей среды. Обычно они основаны на структуре растительно
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сти, обширная информация о которой уже существует или может быть легко 
собрана, если возникнет необходимость. Я полагаю, что эти классификации 
базируются в значительной степени на европейской культуре экологии рас
тительных сообществ (Braun-Blanquet, 1932; Becking, 1957). Когда природо
охранная функция входит в противоречие с иными формами природополь
зования, может быть весьма важно, как именно классифицируется данное 
местообитание. Например, обозначив местообитание как «старый лес», мож
но совершенно по-разному оценить его природоохранный статус в каждом 
конкретном регионе, что чревато самыми серьезными последствиями. Мы 
вернемся к этой проблеме в главе 5. Ниже я представляю краткий обзор клас
сификаций местообитаний, которые являются основой для их охраны в Ев
ропейском Союзе.

Выдержка из руководства по местообитаниям Европейского Союза: «Ди
ректива по Местообитаниям — это правовой документ Сообщества в сфере 
охраны природы, устанавливающий общие правила охраны видов диких 
животных, растений и естественных местообитаний, важных для Сообще
ства в целом. Он предусматривает создание сети специальных охраняемых 
территорий, которые называются «Natura 2000», для восстановления и под
держания на желаемом уровне охраны естественных местообитаний и ви
дов дикой фауны и флоры, представляющих интерес для Сообщества» 
(Anonymous, 1999, стр. XX). В приложении I перечислено 198 европейских 
типов местообитаний, выделенных в соответствии с Биотопическим проек
том в рамках системы CORINE (Anonymous, 1991), дающей их иерархичес
кую классификацию. В таблице 1.3 приводятся высокоуровневые категории 
местообитаний из этой классификации. Каждый тип местообитаний из таб
лицы 1.3 подразделен на подтипы. Так, имеется восемь различных подтипов 
бореальных лесов, и каждый подтип, в свою очередь, может быть подразде
лен еще более детально. Например, западная тайга — подтип бореальных 
лесов, подразделяется на четыре варианта старых природных лесов, недавно 
выгоревшие участки и молодые леса, восстановившиеся после пожара. Клас
сификация включает определение главных подтипов, дает список характер
ных видов, географическое распространение и набор ссылок на соответству
ющие публикации. В то же время отсутствует некоторая очевидная инфор
мация, — например, общая площадь каждого типа местообитания. Непонят
но также, какая часть местообитаний, более или менее измененных, но не 
полностью разрушенных человеком, может быть включена в данную клас
сификационную схему. Но, несмотря на эти и другие возможные недостат
ки, ясно, что классификации такого рода необходимы и заслуживают даль
нейшего развития.
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Таблица 1.3. Основные типы местообитаний согласно Приложению I 
Директивы Европейского Союза по Местообитаниям (Anonymous, 1999)

Береговые и галофитные местообитания
Открытое море и приливно-отливная зона 
Береговые утесы, галечниковые и каменистые пляжи 
Атлантические и континентальные солевые марши и солончаковые луга 
Средиземноморские и умеренно-атлантические солевые марши 
и солончаковые луга 

Засоленные и известняковые материковые степи 
Бореальный Балтийский архипелаг, береговые и материковые поднятия 
Береговые и материковые песчаные дюны
Морские дюны Атлантики, Северного моря и побережий Балтики 
Морские дюны побережий Средиземноморья 
Материковые дюны, старые и рекальцинированные 

Пресноводные местообитания 
Стоячие водоёмы 
Проточные водоемы 

Вересковые пустоши и кустарниковые заросли умеренного пояса 
Склерофильные кустарники (матораль)

Субсредиземноморские и умеренно-широтные кустарниковые заросли 
Средиземноморские ксерофитные кустарниково-древовидные сообщества 
Термальные Средиземноморские низкотравные и кустарничковые 
местообитания с преобладанием подушечных форм (pre-steppe brush) 
Фригана*

Естественные и вторичные луговые формации
Естественные луга
Вторичные сухие луга с кустарниками
Склерофильные леса, используемые как пастбища (дехесас)** 
Вторичные высокотравные гумидные луга 
Мезофильные луга 

Различные типы болотных местообитаний 
Сфагновые верховые болота

* фригана —  местообитание с преобладанием склерофильных вечно- или зимне
зеленых кустарников, кустарничков (часто колючих), характерно для районов со 
средиземноморским климатом. —  Прим. пер.

** дехесас —  характерные для запада Пиренейского полуострова семиаридные травя
нистые сообщества с редколесьем из средиземноморских видов дуба (пробко
вый дуб и др.); сформированы многовековым пастбищным использованием. —  
Прим. пер.
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Карбонатные низинные болота 
Бореальные болота 

Скальные местообитания и пещеры
Каменистые осыпи
Скалистые склоны с хазмофитовой* растительностью 
Другие скальные местообитания 

Леса
Леса северной Европы 
Европейские леса умеренных широт 
Средиземноморские листопадные леса 
Средиземноморские склерофильные леса 
Горные хвойные леса умеренных широт
Средиземноморские и Макаронезийские** горные хвойные леса

Классификации местообитаний, разработанные для рационального ис
пользования и охраны природных объектов, основаны на структуре расти
тельности. Чарльз Элтон (Elton, 1966) пытался установить правила класси
фикации местообитаний в экологии животных. Классификация Элтона вклю
чает семь «систем местообитаний»: наземные, водные, переходные [водно
наземные], подземные, высокогорные, антропогенные [территории, изменен
ные человеком] и остальные [второстепенные местообитания]. Системы ме
стообитаний имели горизонтальное деление на «формообразующие типы» и 
вертикальное деление на «слои», которые сопровождались, если необходи
мо, соответствующими «определяющими признаками» (включая краевые 
участки местообитаний). Примером такого подхода может служить назем
ная экосистема, которая была разделена на 172 «компонента местообитания». 
Элтон использовал свою классификацию в обширном обзоре, посвященном 
сообществам животных Витемского леса, расположенного недалеко от Окс
форда. Но, как я отмечал в предыдущем разделе, этот обзор не был завер
шен, а в настоящее время он забыт.

Одно местообитание в другом (эффект матрешки). В этой книге я при
держиваюсь не столько природоохранного, сколько экологического подхо
да, стремлюсь разобраться в ответных реакциях видов на расположение и 
изменение потенциальных местообитаний. При таком подходе и с учетом 
потребностей конкретных видов требуется гораздо более детальная класси

* хазмофит —  растение, растущее в трещинах скал. —  Прим. пер.
** Макаронезия —  общее название для нескольких архипелагов, расположенных в 

Атлантическом океане вблизи Европы. По-гречески «макаронезия» означает 
«блаженные острова» —  так древнегреческие географы называли острова к западу 
от Гибралтарского пролива. —  Прим. ред.
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фикация местообитаний, нежели приведенная в таблице 1.3. Тем не менее, 
вполне естественно строить ориентированные на потребности вида описа
ния местообитаний иерархическим образом, как это было сделано Робертом 
Бейли (Bailey, 1989) в его классификации «экорегионов» мира, в документе 
Европейского Союза (табл. 1.3) и в классификации, предложенной Чарль
зом Элтоном (Elton, 1966) для «компонентов местообитаний» отдельного 
лесного массива Англии.

В качестве примера удобно воспользоваться сведениями о местообита
нии жука-трухляка Pytho kolwensis, которые были рассмотрены во вступле
нии к данной главе. Эти сведения подобны русской матрешке, — чтобы луч
ше понять те требования, которые данный вид предъявляет к окружающей 
среде, условия его обитания последовательно уточняются и подразделяются 
на еще более мелкие подтипы. Вот «матрешка» для выбранного нами вида 
жуков, личинки которого — вторичные потребители флоэмы:

• Бореальный лес 
• Еловый лес

• Еловый заболоченный лес с упавшими стволами, находящимися 
на разных стадиях разложения 

• Упавший ствол ели с комлем, лежащий над поверхностью почвы 
• Определенная стадия деструкции флоэмы под отпадающей 
корой.

Все эти градации необходимы при определении местообитания, но для 
конкретного вида такое описание может оказаться неполным, если мы не 
исследуем вопрос подробнее. Различные виды одну и ту же иерархию мес
тообитаний осваивают по-разному. Применительно к вышеупомянутой иерар
хии рассмотрим, например, мхи. Существуют такие виды мхов, как плевро- 
зиум Шребера (Pleurozium schreberi), которые встречаются практически во 
всех бореальных лесах северной Европы. Другие виды, такие, как гилоко- 
миум блестящий (Hylocomium splendens), произрастают во всех лесах, где 
преобладает ель. Третьи, как дикранум большой (Dicranum majus), можно 
встретить в любой влажной и болотистой местности, также с преобладани
ем ели. Некоторые виды, как, например, печёночник — цефалозия двузаост
ренная (Cephalozia bicuspidata) — обитают почти на каждом упавшем ело
вом стволе в заболоченном ельнике.

Если два вида предпочитают одно и тоже местообитание, это еще не оз
начает, что их распространение обусловлено сходными причинами. Напри
мер, многие виды насекомых-фитофагов питаются хвоей европейской ели и, 
следовательно, часто встречаются на всём протяжении елового леса. Лесной 
лемминг (Myopus schisticolor) также обитает в еловых лесах, но его привле
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кает моховой покров, поскольку этот вид — бриофаг (то есть питается раз
ными видами мхов).

Анализируя причины, по которым отдельный вид выбирает то или иное 
местообитание, начинаешь понимать, что этих причин ровно столько, сколько 
и самих видов, и что взаимоотношения рассматриваемого вида с другими 
(то есть ниша данного вида) часто являются решающим фактором. Из про
веденного исследования видно, что не существует простого определения ут
раты местообитания даже в том случае, когда вид встречается в одной ло
кальной точке с единственным типом местообитания. В зависимости от того, 
что именно утрачено и на каком иерархическом уровне это произошло, в 
одной и той же местности может наблюдаться существенная утрата место
обитания для одного вида и полное отсутствие таковой для другого.

Например, в бореальных лесах тысячи видов насекомых обитают в мёрт
вой или разлагающейся древесине (Siitonen, 2001). Они прекрасно могли бы 
жить и за пределами лесных массивов, если бы их микросреда (микроместо
обитание) — то есть мертвые деревья — имелась бы и в других макросредах 
(макроместообитаниях) (Martikainen, 2001). Обычно такого, конечно же, не 
происходит. Наблюдателю порой очень трудно заметить изменения качества 
местообитания. Классический случай — исчезновение крупной синей ба
бочки голубянки-арион (Maculinea ariori) в Великобритании в 1979 г. (Thomas, 
1980). Этот пример наглядно иллюстрирует как проблему точного определе
ния местообитания вида, так и попытки экологов обогнать время, когда они 
стараются больше узнать о местообитаниях, пока не станет слишком по
здно. С начала XIX века локально распространённые популяции М. avion 
исчезали из местностей, казалось бы, пригодных для их обитания. На пос
ледней стадии вымирания численность голубянки-арион сократилась с 30 
популяций и 100 000 бабочек в середине 1950-х гг. до одной-единственной 
популяции, состоящей из 250 взрослых особей, к началу 1970-х гг. Несмот
ря на отчаянные попытки сохранить голубянку-арион на Британских остро
вах, этот вид неуклонно приближался к полному исчезновению, поскольку 
в течение 50 лет проекты по охране основывались на неверной информации 
как о его биологии, так и о требованиях, которые он предъявляет к окружаю
щей среде. Джереми Томасу (Thomas, 1980, 1995) все же удалось выяснить 
причины большинства локальных вымираний вида, но было уже слишком 
поздно. Четыре года крайне неблагоприятной погоды прикончили последнюю 
популяцию.

Томас обнаружил, что гусеницы голубянки-арион питаются исключитель
но личинками муравьев одного определенного вида — мирмики песчаной 
(.Myrmica sabuleti), который обитает только на склонах южной экспозиции, с 
высотой травостоя менее 3 см. Прекращение выпаса на таких участках по
зволило травам достигать большей высоты, что, в сущности, и сделало эти
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местообитания непригодными для голубянки-арион. Кроме того, Томас до
казал следующее. Чтобы гусеницы этой бабочки, находящиеся в последней 
стадии развития, могли проникнуть в гнезда муравьев, цветущее растение 
чебрец (Thymus), на котором кормятся гусеницы в ранних стадиях развития, 
должно находиться в пределах 2 м от гнезд М. sabuleti.

Изучая другой вид бабочек, шашечницу обыкновенную (Melitaea cinxia), 
Сингер и Ли (Singer, Lee, 2000) обнаружили непонятную вариабельность 
качества растений-хозяев. Они выяснили, что на некоторых индивидуумах 
подорожника ланцетолистного (Plantago lanceolata) ни одна гусеница этого 
вида не смогла завершить своё развитие, тогда как на других индивидуумах 
гусеницы развивались вполне успешно.

Данные примеры могут показаться исключительными случаями. Возмож
но, это и так относительно большинства позвоночных животных, у которых 
менее жесткие требования к местообитаниям. Однако эти примеры с бабоч
ками имеют прямое отношение ко многим другим беспозвоночным. Глав
ный вывод состоит в том, что трудно определить истинные требования вида 
к местообитаниям, не проводя тщательных и трудоемких наблюдений в при
роде.

Важно понимать, что качество местообитания для отдельных особей час
то зависит от присутствия других особей на той же территории. Большая 
плотность популяции может привести к нехватке необходимых ресурсов и, 
следовательно, к снижению качества местообитания. Модели выбора место
обитания, которые будут рассмотрены в разделе 3.1, служат основой для 
прогнозирования закономерностей использования местообитания в зависи
мости от внешних условий. Кроме того, крайне важно учитывать мелкомас
штабные (происходящие внутри самого местообитания) пространственные 
изменения качества местообитания. Менеджеры и специалисты по охране 
природы интуитивно предпочитают однородное местообитание высокого 
качества, наилучшим образом представляющее определенный тип среды. 
Однако качество местообитания зависит от постоянно изменяющихся вне
шних условий, которые влияют на состояние популяций: высококачествен
ное при обычных условиях местообитание может стать при изменившихся 
условиях почти непригодным.

Тому есть множество примеров среди хорошо изученных популяций ба
бочек (Hanski, 1999; многие главы из Ehrlich, Hanski, 2004а). Например, в 
«нормальные» годы на сухих лугах растут растения-хозяева с хорошим кор
мовым качеством, но в засушливые годы они погибают. Поэтому длительно 
живущие популяции могут лучше всего выживать в местах с мелкомасштаб
ной пространственной неоднородностью, например, в отношении почвен
ных условий. На рис. 1.3 показано: а) в более гетерогенных местообитаниях 
перепады численности кустарникового сверчка (Metrioptera bicolor) замет-
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Рис. 1.3. (а) Зависимость между пространственной неоднородностью  
местообитаний и вариациями численности кустарникового сверчка M etrioptera  

bicolor, каждая точка представляет одну популяцию. (Ь) Зависимость между 
вариациями в размере популяции (временная динамика) и риском вымирания 

цикады-свинушки Prokelisia сгосеа (из: Cronin, 2004).

но снижаются; Ь) риск вымирания локальной популяции цикады-свинушки 
(.Prokelisia сгосеа) положительно коррелирует с величиной амплитуды коле
баний численности этой популяции. Эти рисунки указывают на то, что про
странственная неоднородность качества местообитания снижает риск вы
мирания популяции. Феномены, показанные на рис. 1.3, скорее всего, явля
ются типичными, но, к сожалению, для проверки этого предположения не 
хватает высококачественных эмпирических данных.

Местообитания-источники и местообитания-стоки, а также другие 
классификации. Т. Саутвуд (Southwood, 1977) разработал классификацию 
местообитаний, взяв за основу их временные и пространственные свойства. 
На основании временных характеристик можно выделить постоянные, сезон
ные, непредсказуемые или эфемерные типы местообитаний, по пространствен
ным показателям — непрерывные, фрагментарные или изолированные типы 
местообитаний. Эта классификация кажется грубой и практически неприме
нимой к реальным природным ситуациям, но на самом деле она очень полез
на, так как обращает внимание на крайнее разнообразие условий, с которыми 
приходится сталкиваться различным видам, и, следовательно, на различный 
характер естественного отбора, который формирует жизненные циклы видов.

Например, совершенно ясно, что разные типы жизненных циклов обес
печивают успех борьбы за существование в постоянной во времени среде и
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в среде с непредсказуемыми условиями. Однако в пространственно одно
родных (непрерывных) местообитаниях необходимы иные жизненные цик
лы, чем во фрагментарных местообитаниях. Особенности жизненного цикла 
животных — такие, как периоды покоя и характер миграций (расселения) — 
совершенно справедливо считаются адаптацией к пространственно-времен
ным изменениям встречаемости подходящих местообитаний, хотя в эволю
ции миграций также играют роль и другие факторы (Hanski, 1999; Clobert et 
al., 2001). При рассмотрении биологических последствий антропогенных из
менений, например уничтожения или фрагментации местообитаний, воп
рос можно сформулировать следующим образом: «Как жизненные циклы 
видов, сформировавшиеся в девственных местообитаниях, будут реализо
вываться в измененных условиях?»

Местообитания могут быть также классифицированы на основе разли
чий в демографической динамике популяций, которые их населяют (Begon 
et al., 1990). Самая известная из таких классификаций основывается на раз
личиях между местообитаниями-источниками и местообитаниями-стоками. 
Популяционная динамика популяций-источников и популяций-стоков будет рас
смотрена более подробно в главах 4 и 5. Здесь приведены лишь сведения 
обзорного характера. В популяциях-источниках эмиграция превышает им
миграцию, это обычно происходит потому, что качество местообитания хо
рошее, и как следствие этого темпы прироста автохтонной популяции тоже 
высоки. Напротив, в популяциях-стоках иммиграция превышает эмиграцию.

Относительная численность иммигрантов и эмигрантов важна для опре
деления популяционной, а также эволюционной динамики, так как мигри
рующие особи переносят гены из одной популяции в другую. В ландшафтах 
со значительной вариацией качества местообитания вид может обитать в 
местах с настолько неподходящими условиями, что никакая локальная по
пуляция не смогла бы там выжить без иммиграции извне. Такие местообита
ния могут быть названы абсолютными стоками. Отсюда следует, что попу
ляции-источники — такие популяции, которые могут существовать в дан
ном местообитании без иммиграции, хотя такая популяция-источник может 
одновременно быть и относительным стоком (или псевдостоком), если сред
няя плотность данной популяции повышена в результате иммиграции из дру
гих популяций. Для того, кто занимается охраной окружающей среды, важ
но знать, что простое присутствие данного вида в определенном местооби
тании не является достаточным основанием для высокой оценки качества 
этой среды или жизнеспособности популяции. Верно и обратное утвержде
ние: отсутствие данного вида еще не говорит о низком качестве местообита
ния, так как вымирание локальной популяции может быть вызвано другими 
причинами (подробнее об этом см. гл. 4).

Любая классификация основывается на допущении, что классифицируе
мый объект состоит из каких-то дискретных сущностей, которые могут быть
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объективно идентифицированы и которые имеют какое-то значение для це
лей этой классификации. Ни один эколог не станет утверждать, что природа 
на самом деле состоит из отдельных неперекрывающихся типов местооби
таний; экологи, скорее, склонны подчеркивать изменчивость местообитаний 
и то, что они образуют континуум. Тем не менее, это дело вкуса — решать, 
какая степень изменчивости допустима, прежде чем описание, основанное 
на дискретных типах, превратится в континуальное. Некоторые нестрого 
определенные типы местообитаний так четко отличаются от других, что мы 
пользуемся ими даже в обыденной речи: лес, луг, озеро.

Действительно, классификация становится более или менее естествен
ной в зависимости от того, насколько подробным мы хотим сделать наше 
описание, и от выбранного нами пространственного масштаба. Что лучше — 
описывать общеизвестные типы среды обитания больших регионов, или да
вать более детальные определения местообитаний для локальных террито
рий? Большинство экологов, скорее всего, согласятся с тем, что не суще
ствует одной универсальной, пригодной для любых задач классификации 
местообитаний. Вместо такой классификации исследователи часто выделя
ют и характеризуют местообитания исходя из конкретных задач, с позиции 
того вида, изучением которого они занимаются.

Совершенно в другую ситуацию попадают менеджеры и работники служ
бы охраны природы, которые просто не в состоянии заниматься каждым ви
дом в отдельности. Они, как правило, даже не знают численности популя
ций тех видов, которые им следует охранять. Поэтому они нуждаются в об
щей классификации местообитаний. Работники природоохранных органов 
часто говорят, что концентрировать усилия на конкретных видах недоста
точно, так как никакой вид не может существовать вне своего местообита
ния. Они также указывают, что опасно делать конкретный вид индикатором 
качества среды обитания, так как требования к этой среде у различных ви
дов неодинаковы. Мы можем решить задачу сохранения индикаторного вида, 
не сохранив при этом все его местообитания.

Один из самых известных индикаторных видов — северная пятнистая 
сова (Strix occidentalis), живущая в старых лесах северо-западной части США. 
Сова встречается в старых лесах не только из-за обилия там разнообразной 
добычи, но также по необходимости устраивать гнёзда в определённых мес
тах — главным образом на старых деревьях (Forsman et al., 1984). Однако 
можно предположить, что этот вид будет благополучно существовать и в 
нарушенных местообитаниях, поскольку близкие к северной пятнистой сове 
европейские виды довольно многочисленны в окультуренных лесах южной 
Финляндии, — в значительной степени благодаря тысячам и тысячам искус
ственных гнезд, которые размещают там любители сов (Saurola, 1995). Спе
циализированные мелкие виды могут служить более надежными индикато
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рами, чем виды крупных размеров, которые часто оказываются генералис- 
тами. Виды-генералисты, скорее всего, выживут в ситуации, когда среда оби
тания нарушена настолько, что многие микроместообитания, необходимые 
для мелких видов-специалистов, будут утрачены.

Модели местообитаний. Практическая задача классификации местооби
таний связана с одним из самых элементарных вопросов, который может 
быть задан любому экологу: «Как много подходящих местообитаний имеет
ся на данной обширной территории для некоего вида или группы видов?». 
Умение правильно отвечать на этот, казалось бы, простой вопрос, часто не
обходимо для исследования территории, а еще чаще для рационального ее 
использования и для природоохранных мероприятий. Не зная, где именно 
находятся местообитания данного вида, невозможно осуществить эффектив
ные мероприятия по его охране. Знание местообитаний также важно для 
применения критериев, разработанных Международным союзом охраны 
природы и естественных ресурсов (МСОП — IUCN) и используемых при 
оценке степени угрозы для данного вида. Некоторые из этих критериев вклю
чают распространенность местообитаний, пригодных для существования 
охраняемого вида, а также встречаемость близких вариантов, возникших в 
результате трансформации основного типа местообитания.

На данный вопрос мы, экологи, на практике даем разные ответы — от 
превосходных до совершенно неудовлетворительных. С одной стороны, это 
зависит от специфики вида и характера окружающей среды, а с другой — от 
размеров территории. Прогнозы на глобальном и региональном уровнях ча
сто основаны на менее детальных подходах к выделению местообитаний, 
чем выделение местообитания для оценки отдельной популяции. Для боль
ших территорий прогнозы в основном связаны с распределением вида по 
климатическим зонам и важнейшим типам растительности (экосистемам). 
Такие описания не совсем корректно называют моделями местообитаний. 
Далее я вкратце расскажу о моделях местообитаний, основанных на обзоре 
Джейн Элит и Марка Бургмана (Elith, Burgman, 2003).

Среди методов, перечисленных в таблице 1.4, экспертам ближе всего кон
цепция использования местообитаний, обсуждаемая в данной книге. Так, 
Джереми Томас, популяционный биолог, много лет изучавший биологию 
одного вида, с помощью детальных наблюдений и, возможно, эксперимен
тов научился понимать, как данный вид выбирает местообитания. Действи
тельно, способ, который он выработал для определения требований к место
обитаниям голубянки-арион, — хороший пример такого подхода (разд. 1.2). 
Мнение экспертов, вероятно, особенно ценно при работе на сравнительно 
небольших территориях, но этот метод используется и при работе с крупны
ми регионами. Служба рыбы и дичи, занимающаяся в США изучением жи
вой природы (USFWS, 1980), разработала полуколичественный подход, ос-



3 8 Г л а в а  1. М е с т о о б и т а н и е

Таблица 1.4. Методы построения моделей местообитаний 
(по: Elith, Burgman, 2003)

Метод Минимальные данные
о виде

Абстрактные (концептуальные) модели,
основанные на мнении экспертов Мнение экспертов
Географические характеристики Наличие
Климатические характеристики Наличие
Методы многомерных связей Наличие
Регрессионный анализ Наличие-отсутствие
Иерархические методы [Tree-based methods] Наличие-отсутствие
Методы изучения с помощью новых
технологий Наличие-отсутствие

нованный на показателях пригодности местообитаний. Мнение экспертов при
меняется для определения критически важных свойств окружающей среды, 
обычно представляемых в виде индекса пригодности на шкале от 0 до 1. 
При оценке и анализе местности множество индексов пригодности могут 
быть скомбинированы различными способами в зависимости от биологии 
вида и типа переменных, характеризующих качество среды (Elith, Burgman, 
2003).

Достойными доверия «экспертами» могут послужить другие виды. Дело 
в том, что виды со сходными требованиями к среде обитания обычно встре
чаются на одной и той же территории, тогда как виды с непохожими требо
ваниями сосуществуют значительно реже. Закономерности сосуществова
ния различных видов на одной территории можно использовать вместо слож
ного набора переменных, которые определяют различные показатели среды 
обитания, а значит, и пространственное размещение видов. Мюнзбергова и 
Хербен (Mtinzbergova, Herben, 2004) рассмотрели пример, относящийся к 
пространственному распределению растений, и подошли к этой проблеме в 
соответствии с европейской традицией изучения растительных сообществ. 
Эти и подобные им методы исследования оказались наиболее эффективны
ми при изучении сообществ с большим числом видов на сравнительно не
больших территориях. Авторы обсуждают возможность использования та
ких методик для выявления пригодных, но незаселенных в настоящее время 
местообитаний, что является ключевым подходом при создании моделей ме
тапопуляций.

Географические характеристики (табл. 1.4) используются для количе
ственной оценки пространственного размещения видов. Такие данные не
обходимы для определения уровня угрозы исчезновения видов по меркам 
МСОП. При этом собственно не рассматривается характеристика местооби
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таний, поскольку распространенность видов может зависеть от различных 
факторов. Климатические характеристики, напротив, предполагают нане
сение на карту данных о местообитаниях, где был обнаружен конкретный 
вид: высот, на которых он обитает, и климатических показателей — для по
строения специфического для этого вида климатического профиля (то есть 
характеристики распространения вида с учетом многих климатических фак
торов). Классифицируя каждый тип местности по признаку его климатичес
кой пригодности для данного вида, можно получить что-то вроде карты ме
стообитаний. Климатические характеристики в настоящее время часто ис
пользуются при исследовании ответных реакций популяций на изменения 
климата. Эти данные можно будет использовать в будущем для прогноза воз
можности существования популяций в различных климатических условиях. 
Например, Томас (Thomas et al., 2004а) изучал риск глобального вымирания 
видов из-за сокращающихся размеров их местообитаний с помощью моде
лирования климатических характеристик.

Методы многомерных связей, как и многомерный анализ, долгое время 
использовались для характеристики местообитаний посредством информа
ции о наличии-отсутствии видов и данных об окружающей среде. В резуль
тате такого анализа выделяется набор координатных осей, представляющих 
собой различные линейные комбинации переменных, характеризующих ок
ружающую среду и взятых с определенными весовыми коэффициентами. В 
рамках этой системы координат могут быть расположены данные по каждо
му виду. К сожалению, такой метод исследования требует кое-каких допу
щений — например, схожести реакции видов на изменения окружающей 
среды и одинаковость экологических амплитуд разных видов (Austin, 2002). 
Но эти допущения, скорее всего, окажутся неверными для большинства со
обществ. Другой тип многомерных подходов, использующий только данные 
о наличии какого-либо фактора, — это факторный анализ экологических ниш, 
который можно сравнить с анализом климатических характеристик, однако 
в нем используются другие наборы данных о местообитаниях для описания 
«средовой ниши» вида.

Более полное описание местообитания вида возможно, если имеется ин
формация как о присутствии, так и об отсутствии данного вида на разных 
территориях. Среди методов регрессионного анализа с использованием дан
ных о «присутствии — отсутствии» часто применяется метод логистичес
кой регрессии, который пригоден при изучении метапопуляций для опреде
ления влияния факторов окружающей среды — таких как размер локальных 
местообитаний, их качество и влияние на популяционный цикл (разд. 4.4). 
Генерализованные линейные модели (Generalized linear model — GLM) по
зволяют сходным образом моделировать различные типы данных; при этом 
имеются широкие возможности задавать подходящие статистические рас
пределения данных и функциональные связи, описывающие соотношения
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между ожидаемыми значениями переменных, выражающих ответные реак
ции популяций, и независимыми переменными, используемыми для прогноза. 
Кроме того, экологи применяют методы искусственного интеллекта, такие 
как генетические алгоритмы и нейронные сети, для того чтобы предсказать, 
как будет распространяться вид, исходя из параметров среды. В качестве 
примера можно привести исследование Рэксворти (Raxworthy et al., 2003), 
имевшее целью предсказать распространение разных видов хамелеонов на 
Мадагаскаре. Генетический алгоритм для установления правил распростра
нения видов (Genetic Algorithm for Rule set prediction — GARP) был приме
нён к 29 наборам данных о растительном покрове и 621 точке, где встреча
лись хамелеоны. Интересным результатом исследования стало то, что эти 
модели предсказали наличие нескольких видов хамелеонов на трех террито
риях за пределами своих известных ареалов. При последующих полевых 
исследованиях эти виды в предсказанных местах найдены не были, зато ис-

Рис. 1.4. Картирование местообитаний кустарника Leptospermum grandifolium  в 
штате Виктория, Австралия: (а) карта с данными полевых наблюдений; (Ь) карта с 

использованием индекса пригодности местообитания (habitat suitability index —  
HSI); (с) карта, построенная на основе климатических характеристик (алгоритм 

ANUCLIM); (d) вероятность присутствия видов на основе генетического 
алгоритма (Genetic Algorithm for Rule-set Production —  GARP)

(Elith, Burgman, 2003).
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следователи обнаружили семь видов, неизвестных науке. Возможно, эти виды 
были экологически схожи с теми, для которых составлялась модель, а зна
чит, модели всё-таки правильно определили наличие рассматриваемых ви
дов или эквивалентных им на данной территории. На рис. 1.4 в качестве 
примера использования этого метода приведено распространение австралий
ского кустарника Leptospermum grandifolium. Карты местообитаний, полу
ченные с помощью GARP, сравниваются с картами, построенными при по
мощи двух других методов прогнозирования, а также с картой реального 
распространения этого кустарника в природе. Это исследование, проведен
ное Дж. Элит и М.А. Бургманом (Elith, Burgman, 2003), позволило авторам 
дать формальные оценки степени доверия, с которой надо подходить к про
гнозам.

Все вышеперечисленные модели предполагают, что распространение ви
дов статично и что рассматриваемые виды действительно встречаются там, 
где им «следует быть» исходя из их требований к окружающей среде (место
обитаниям). Такие допущения более оправданы для больших территорий, а 
также для широко распространенных видов, чьи требования к окружающей 
среде можно адекватно описать с помощью многочисленных привычных 
параметров. Однако предположение о статичности распространения видов 
противоречит классической концепции метапопуляции. В основе этой кон
цепции лежат два фундаментальных положения: 1) не все подходящие мес
тообитания постоянно заселены; 2) вид не сможет существовать в местооби
тании, которое слишком мало, или разделено на изолированные фрагменты 
(разд. 4.4).

Например, небольшие изолированные участки могут долго оставаться 
незаселенными, несмотря на высокое качество этих местообитаний. Приме
нение статичных моделей к видам, имеющим популяционную динамику типа 
источники-стоки, приведет к неточным или неправильным выводам. Эти 
проблемы особенно актуальны при работе на небольших участках, но менее 
значимы при работе на обширных территориях. Однако при работе на об
ширных территориях появляются проблемы практического характера, свя
занные с измерением многих характеристик окружающей среды. В этих слу
чаях приходится использовать только те данные, которые нанесены на кар
ты, а также получены с помощью аэрофотосъемок или космических спутни
ков. Множество данных такого рода было получено, когда пытались опреде
лить качество лесов Финляндии; эти данные могут быть использованы для 
характеристики распространения многих видов, — скажем, для находяще
гося под угрозой вымирания трёхпалого дятла (Picoides tridactylus) (Pakkala 
et al., 2002). Но примерно четверть всех видов, обитающих в бореальных 
лесах, зависит от наличия разлагающейся древесины. В основном, это ство
лы упавших деревьев (разд. 1.3), которые, к сожалению, нельзя нанести на 
карту при помощи снимков со спутника. Следовательно, описание качества
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лесных участков, необходимого этим видам, не может быть адекватным 
для очень больших территорий.

1.3. Фрагментированные ландшафты

Результатом изучения требований видов, проявляющихся при выборе 
местообитаний, часто бывает их иерархическое описание, как было показа
но в предыдущем разделе на примере жука-трухляка Pytho kolwensis. Но мы 
перечислили не все трудности, возникающие при изучении отношения ви
дов к существующим местообитаниям. Еще одна проблема заключается в 
том, что на всех уровнях иерархии пространственное распределение конк
ретных экологических факторов неравномерно. Иначе говоря, местообита
ния пространственно структурированы. Это показывает классификация Т.Р. 
Саутвуда (Southwood, 1977), описанная в предыдущем разделе. Простран
ственная структурированность существенно влияет на использование мес
тообитаний индивидуумами и популяциями.

Ландшафтная экология представляет собой раздел экологии, посвящен
ный пространственной структуре ландшафтов, — следовательно, и место
обитаний. Она обычно рассматривает окружающий мир с позиции челове
ка и крупных животных, а ландшафтная структура описывается в поняти
ях, относящихся к основным местообитаниям этих видов — леса, озера, 
сенокосные увлажненные луга, городские районы, реки, дороги и т.д. В 
разделе 1.5 мы увидим, что у многих других видов отношения с окружаю
щим миром иные, так как их распространение определяется не столько 
макроместообитаниями, сколько огромным количеством разнообразных 
микроместообитаний, таких как навоз, падаль, гниющие стволы деревьев 
и т.п.

На микроместообитаниях, размер которых колеблется от нескольких мет
ров до десятков метров, внимание сосредоточено еще и потому, что техника 
дистанционного зондирования способна давать полезную информацию имен
но в этом масштабе. В таком подходе, конечно, нет ничего плохого. Это, в 
конце концов, именно тот масштаб, который для нас наиболее важен. Только 
нужно отдавать себе отчет в том, что наше восприятие окружающего мира 
может отличаться от восприятия многих других живых организмов.

При любом произвольно взятом масштабе можно обнаружить, что все 
ландшафты фрагментированы благодаря воздействию множества разных 
факторов. Ландшафтные экологи описывают структуру ландшафтов с помо
щью огромного количества переменных, которые, как считается, призваны 
выражать существенные особенности ландшафтной структуры и ее измен
чивость в пространстве и времени. В таблице 1.5 приводится обзор исполь
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зуемых переменных, описанных в недавно вышедшем учебнике по ланд
шафтной экологии (Turner et al., 2001).

Но прежде чем вычислять значение любого из этих показателей, сле
дует определиться с классификацией местообитаний, часто называемых 
в литературе по ландшафтной экологии типами земного покрова. Пользо
ваться классификацией, важной для определенного вида, населяющего 
ландшафт, весьма непросто. Способы, основанные на оценке разных уча
стков и приведенные в табл. 1.5, отличаются тем, что при их использова
нии сначала следует выделить отдельные местообитания, и это нетрудно 
сделать для некоторых видов и ландшафтов (см. ниже «Сильно фрагмен
тированные ландшафты»), но в других случаях такой подход приводит к 
более или менее произвольным выводам. Дело в том, что данная проце
дура связана с множеством вариантов разумных (и, возможно, неразум
ных) измерений, используемых в ландшафтной экологии. Неудивитель
но, что анализ структуры ландшафтов превратился в самостоятельное 
направление исследований.

Таблица 1.5. Способы количественного анализа ландшафтной 
структуры (Turner et al., 2001)

Показатели структуры ландшафта
Доля определенных типов местообитаний
Относительное богатство, т.е. отношение наблюдаемого числа типов 
местообитаний к их максимальному количеству 
Разнообразие типов местообитаний 
Взаимосвязь различных элементов ландшафта 

Показатели пространственной конфигурации: взаимовлияние 
Вероятность соседства местообитаний разного типа 
Взаимовлияние (агрегация определённых типов местообитаний) 

Показатели пространственной конфигурации: характеристики участков 
Площадь участка и периметр 
Взаимосвязи (много разных измерений)
Измерение сходства 
Усредненный размер участка 

Фракталы*

* фракталы —  геометрическая форма, которая может быть разбита на отдельные 
части, приближённо представляющие собой уменьшенную копию целого. Этот 
термин (от латинского fractus) был предложен в 1975 г. математиком Бенуа 
Мандельбротом (Benoit Mandelbrot). Фракталы описывают такие объекты  
реального мира как горы, очертания берегов, облака и т.д. —  Прим. пер.
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Рассматривая ландшафт с позиции какого-либо вида с определенными 
требованиями к местообитанию, можно разделить все местообитания на 2 
группы: а) подходящие для размножения данного вида, б) все прочие, часто 
называемые ландшафтным матриксом. Утрата местообитания уменьшает 
площадь подходящей для размножения данного вида территории и увеличи
вает площадь матрикса. С точки зрения конкретного вида ландшафтный мат
рикс необходим, поскольку отдельные особи проводят часть своей жизни в 
матриксе. Это происходит, когда особи по той или иной причине эмигриру
ют из своего исходного местообитания в поисках другого подходящего мес
тообитания. Как было установлено Т. Рикеттсом в случае с сообществом 
бабочек Северной Америки (Ricketts, 2001), различные типы ландшафтного 
матрикса в разной степени затрудняют миграции. Продолжительность миг
рации увеличивает вероятность того, что особь погибнет прежде, чем добе
рется до другого подходящего местообитания, а для некоторых типов мат
рикса смертность вообще может быть повышенной (Clobert et al., 2004).

Ожидая свободного места в подходящем местообитании, не размножаю
щиеся особи могут проводить часть своей жизни в матриксе, который быва
ет вполне пригодным для выживания, но не для размножения, как было по
казано на классическом примере большой синицы (Krebs, 1971). Считается, 
что качество ландшафтного матрикса — решающий фактор для выживания 
многих видов в ландшафтах, изменённых человеком. Мы вернёмся к этой 
проблеме в главе 4.

Сильно фрагментированные ландшафты. Ландшафт называется силь
но фрагментированным, когда лишь небольшая часть его площади принад
лежит к типу или типам местообитаний, подходящим для размножения дан
ного вида, причем эти участки сравнительно малы и разрозненны. Ландшафт 
может быть сильно фрагментированным по естественным причинам, или 
потому, что из-за деятельности людей непрерывные местообитания превра
тились во фрагментированные. Большинство микроместообитаний являют
ся сильно фрагментированными (разд. 1.5) — за исключением, может быть, 
некоторых почвенных. Но многие макроместообитания также оказываются 
сильно фрагментированными, и степень их фрагментации неизбежно будет 
возрастать по мере усовершенствования приемов типизации местообитаний. 
Например, участки лиственного леса нетипичны для многих бореальных 
лесных ландшафтов и представляют собой более или менее четко выделяе
мые участки, в зависимости от того, какой рассматривается вид. Человек 
существенно меняет характер местообитания, — например, при расчистке 
леса. Характерно, что уменьшение общей площади местообитания сопро
вождается увеличением степени его фрагментации: сохранившиеся место
обитания встречаются в виде все более мелких и изолированных фрагмен
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тов. Следовательно, землепользование обычно ведёт к дальнейшей фраг
ментации ландшафта. В самом деле, многие местообитания в густонасе
лённых регионах мира уже могут быть отнесены к категории сильно фраг
ментированных.

Сильная фрагментация ландшафтов воздействует на пространственную 
структуру и динамику популяций и, в конечном счёте, на выживание видов. 
Небольшие фрагменты местообитания могут вмещать только немногочис
ленные локальные популяции, которые быстро утрачивают генетическое 
разнообразие и находятся под угрозой вымирания. Поэтому многие виды, 
обитающие в сильно фрагментированных ландшафтах, могут выживать толь
ко как метапопуляции, т.е. в виде локальных популяций, населяющих сети 
фрагментов местообитаний. В главах 3 и 4 рассматривается влияние послед
ствий утраты и фрагментации местообитаний на динамику численности вида 
в свете метапопуляционной теории. Кроме факторов, обуславливающих уг
розу вымирания локальных популяций во фрагментах местообитания, осо
бое значение приобретает миграция между фрагментами, — она необходи
ма для возникновения новых локальных популяций, заменяющих вымершие.

Является ли данный ландшафт сильно фрагментированным или нет, за
висит не только от структуры ландшафта, но также от биологии вида, осо
бенно же от скорости и от расстояний, на которые особи этого вида способ
ны передвигаться. В связи с этим возникло применяемое экологами понятие 
«зернистости». По Р. Левинсу (Levins, 1968) оно позволяет провести анало
гию с размерами участков местообитаний. Если данные участки достаточно 
велики, чтобы особь провела на одном из них всю свою жизнь, среда назы
вается крупнозернистой. Если же такие участки достаточно малы, и особям 
приходится мигрировать с одного участка на другой, среда обозначается как 
мелкозернистая.

Таким образом, фрагментированный лесной ландшафт — крупнозернис
тый для многих насекомых и мелких млекопитающих, в то же время он мо
жет быть мелкозернистым для большинства видов птиц и крупных млекопи
тающих. Как правило, мелкие виды скорее воспринимают данный ландшафт 
как крупнозернистый, чем крупные виды. У последних часто наблюдаются 
непрерывные (хотя и имеющие низкую плотность) популяции, тогда как про
странственное распределение многих мелких видов нередко весьма фраг
ментарно. Одним из осложняющих факторов является то обстоятельство, что 
зернистость среды может быть разной на различных стадиях развития одно
го вида. Так, у многих насекомых очень мобильны взрослые особи, но весь
ма малоподвижны личинки, которые обживают ту же самую среду совер
шенно по-другому.

Последствия утраты местообитания и его фрагментации будут разными 
для видов, воспринимающих данный ландшафт как крупнозернистый, и для
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видов, воспринимающих его как мелкозернистый. Например, в метасообще
стве, которое связано с бабочкой шашечницей обыкновенной, обитающей на 
Аландских островах (см. разд. 1.1), один специализированный паразитоид — 
мелкое перепончатокрылые из семейства браконид — воспринимает фраг
ментированный ландшафт как крупнозернистый. Этот вид демонстрирует 
классическую метапопуляционную структуру, подобную структуре бабоч
ки-хозяина (van Nouhuys, Hanski, 2002,2004), и отличается развитой простран
ственной генетической неоднородностью (Kankare et al., 2005). Напротив, 
другой специализированный паразитоид, крупный наездник-ихневмонида, 
занимает широкий спектр биотопов (van Nouhuys, Hanski, 2002), обладает 
относительно непрерывной популяционной структурой и не отличается про
странственным генетическим разнообразием в том же самом фрагменти
рованном ландшафте. Неудивительно, что для первого вида последствия 
фрагментации местообитания гораздо серьезнее, чем для второго (Lei, 
Hanski, 1998).

Было бы интересно графически изобразить количество пригодных мес
тообитаний для многовидового сообщества в том или ином ландшафте. У 
нас нет необходимых данных для построения такого графика, но я подозре
ваю, что зависимость числа видов от количества подходящих местообита
ний, для которых вычисляют заданную долю площади ландшафта, часто 
бимодальна, как показано на рис. 1.5. А если это так, то два максимума кри
вой соответствовали бы двум группам видов. Для первой группы ландшафт

Часть территории, имеющая приемлемые условия 
для обитания вида

Рис. 1.5. Количество видов, связанных с определенным местообитанием, в 
зависимости от доли площади ландшафта, занимаемой этим местообитанием. 

Гипотетическое частотное распределение (Ориг.).
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оказывается сильно фрагментированным, и многие виды ограничены опре
деленными микроместообитаниями. Напротив, вторая группа состоит из 
менее специализированных видов, которые встречаются во всех или в боль
шинстве макроместообитаний, имеющихся в пределах данного ландшафта.

Если бы для этого были данные, то можно было бы построить еще одну 
кривую, показывающую долю подходящих местообитаний, заселенных каж
дым видом. Важной задачей экологии метапопуляций является прогноз ве
личины этой доли. И не следует особенно удивляться теоретическим умо
заключениям (глава 3) о том, что доля заселенных видом местообитаний бу
дет, как правило, тем ниже, чем более они фрагментированы. Причина со
стоит в трудностях, с которыми сталкиваются разрозненные особи при об
наружении подходящих незанятых местообитаний. Такие местообитания 
разбросаны в виде небольших участков, и существует повышенная опасность 
вымирания на них конкретных видов. Это особенно относится к крупным и 
относительно крупным видам, способным к широкому распространению.

Когда мы обратимся к микроорганизмам, ситуация может оказаться со
всем другой. Эти виды обладают огромной численностью и исключитель
ной способностью к пассивному распространению, — следовательно, боль
шинство видов большую часть времени фактически присутствует всюду, где 
есть подходящие для них местообитания. Например, Финли и Кларк (Finlay, 
Clarke 1999) обнаружили 80% всех известных видов рода жгутиковых 
Paraphysomonas в маленькой (0,1 см2) пробе илистых отложений, взятых из 
английского пруда. Это итог 700-часовых исследований с использованием 
электронного микроскопа! Финли и Фенкел (Finlay, Fenchel, 2004) показали, 
что виды эукариот длиной менее 1 мм склонны к космополитизму и поэтому 
не обладают биогеографическими характеристиками и особенностями ме
тапопуляционной экологии, какими обладают более крупные организмы (см. 
рис. 3.3). Это также означает, что данным видам вряд ли угрожает утрата 
местообитания или его фрагментация.

Границы местообитаний и экотоны. Разграничительная линия, разде
ляющая два разных типа сообществ, представляет собой особого рода «по
граничное местообитание», обычно называемое экотоном. Экотоны часто 
оказываются благоприятным местообитанием для многих видов. Наиболее 
очевидным примером служит граница между водой и сушей, вдоль которой 
протянулись характерные прибрежные местообитания. Причина, по кото
рой во многих пограничных местообитаниях существуют богатые разнооб
разными видами сообщества растений и животных, заключается в том, что 
здесь на относительно небольшой территории постепенно меняются эколо
гические условия. Столь разнообразные пограничные местообитания нахо
дятся под угрозой исчезновения так же, как и обычные местообитания. Из
мененные человеком ландшафты, похоже, имеют гораздо более четкие гра
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ницы местообитаний, чем природные, вплоть до того, что характерные осо
бенности пограничных местообитаний полностью утрачиваются.

Экотоны способствуют перемещению отдельных особей видов-специали- 
стов между пригодными для них местообитаниями. Л. Райс и Д.М. Дебински 
(Ries, Debinski, 2001), изучавшие чешуекрылых в прериях штата Айова (США), 
приводят два показательных примера. Бабочка перламутровка королевская 
(Speyeria idalia) — типичный вид-специалист, характерный для прерий. Он 
отчетливо реагировал на пограничные местообитания. Этот вид очень нео
хотно пересекал пограничную линию и быстро возвращался назад, если ему 
случалось ее пересечь. Напротив, бабочка-монарх (Danaus plexippus), вид- 
генералист, четко реагировал только на границы, маркированные лесополо
сами, и не возвращался обратно, если линия оказывалась пересеченной.

Еще один пример с бабочкой-шашечницей (Euphydryas editha), описан
ный М. Сингером и И. Хански (Singer, Hanski, 2004), показывает, что наблю
дается различная реакция особей одного и того же вида на пересечение по
граничной линии между местообитаниями, — следовательно, есть материал 
для естественного отбора, который может привести к эволюционным изме
нениям. Особи этого вида шашечниц из двух хорошо изученных калифор
нийских популяций, — населяющие луга у Джаспер Ридж под Стэнфордом 
и обитающие в чапарале (кустарниковых зарослях), — по-разному реагиро
вали на преграды. Шашечницы из первой популяции избегали участков с 
высокой травой, которые были непригодны для развития вида. В то же вре
мя бабочки из чапараля не останавливались даже перед трехметровой пре
градой. Эксперимент по переселению бабочек подтвердил, что особи ша
шечниц из этих двух популяций действительно по-разному реагировали на 
границы местообитаний (Gilbert, Singer, 1973).

Границы местообитаний могут направлять перемещения особей. В 1980-е гг. 
я со своими студентами изучал миграции землероек и других мелких мле
копитающих с материка на озерные острова. Мы обнаружили, как и ожида
лось, что на островки и острова, расположенные дальше от береговой линии, 
проникало меньше мигрантов, чем на островки и острова, расположенные 
ближе к береговой линии. Но мы также обнаружили, что на островки, распо
ложенные рядом с небольшими мысами, проникало значительно больше 
мигрантов, чем на сходные островки, расположенные напротив прямой бе
реговой линии (Hanski, Peltonen, 1988). Наша интерпретация этих данных 
заключалась в том, что мигрирующие мелкие млекопитающие, попадающие 
на береговую линию, часто начинали идти по ней в определенном направле
нии и не поворачивали назад. А если они оказывались на оконечности даже 
небольшого полуострова, то, вероятно, входили в воду, а не возвращались 
туда, откуда пришли. Предположительно, такое поведение способствует пе
ремещению особей по узким коридорам из одного подходящего местооби
тания в другое (разд. 3.5).
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1.4. Связность и непрерывность

Я начинаю этот раздел с краткого описания моих собственных научных 
интересов и того, какое они имеют отношение к концепциям, обсуждаю
щимся в этой и последующих главах. Большинство моих теоретических и 
практических исследований связаны с биологией видов, населяющих силь
но фрагментированные ландшафты. Важная особенность таких видов — это 
их способность к миграции между различными участками местообитаний, 
благодаря чему образуются связи между локальными популяциями, обита
ющими на этих участках. Миграция позволяет возникать новым популяци
ям, что компенсирует вымирания, неизбежно происходящие на небольших 
участках, но миграция также имеет много других экологических, генетичес
ких, эволюционных последствий.

На уровень миграций в метапопуляциях воздействуют многие факторы 
(см., напр., обзоры Hanski, 1999; Ronce, Oliveri 2004 и некоторые главы у 
Clodert et al., 2004). Но пространственная и временная изменчивость окру
жающей среды, влияющая на приспособленность видов, вероятно, служит 
решающим фактором. Как и сами метапопуляции, миграции пространственно 
структурированы в зависимости от различной плотности мигрантов в ланд
шафтном матриксе поскольку особи, как правило, обладают ограниченны
ми способностями к перемещению. В связи с этим за определенный период 
времени на некоторые участки местообитания проникает больше мигран
тов, чем на другие. Иными словами, существуют различия в пространствен
ной связности участков местообитаний с популяциями, которые служат ис
точниками миграции. С течением времени и изменением потоков мигран
тов связность участков местообитания меняется. Эти изменения весьма ве
роятны, поскольку численность популяций непостоянна, и некоторые попу
ляции даже могут совсем исчезнуть, а новые — появиться.

Чтобы описать и предсказать динамику метапопуляций во фрагментиро
ванном ландшафте, важно должным образом определить связность участков 
местообитаний. И, наоборот, если мы хотим эмпирически доказать, что не
кий вид имеет метапопуляционную структуру и проявляет соответствую
щую динамику во фрагментированном ландшафте, — мы должны проде
монстрировать, что изменения уровня связности между участками место
обитания влияют на заселенность участков, плотность популяций, скорость 
колонизации и т.д. Для этих целей нам необходима практически примени
мая мера связности. Однако эта мера должна быть биологически обоснова
на, то есть должна соответствовать ожидаемому потоку иммигрантов на рас
сматриваемый нами локальный участок местообитания.

Простую меру, удовлетворяющую этим требованиям, можно вывести сле
дующим образом. Рассмотрим один определенный участок местообитания
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в системе множества участков, обозначенный буквой г. Естественно ожи
дать, что поток иммигрантов на участок i возрастет с увеличением количе
ства и размеров популяций, из которых происходит миграция, — потому что 
из крупных популяций мигрирует больше особей, чем из мелких, — а также 
с уменьшением расстояния этих популяций от участка (поскольку миграция 
зависит от расстояния). Следующая формула определяет степень связности 
участка i, которая удовлетворяет приведенным выше требованиям (Hanski, 
1994):

S. = S.rt.exp(-a d.^N. (1-1-)

В этой формуле d — расстояние между двумя участками j  и i , На  — 
среднее расстояние миграции, если расстояния миграции распределены экс
поненциально, а N  — численность популяции-источника j.  Практический не
достаток этого метода состоит в том, что его применение требует знания 
численностей всех рассматриваемых местных популяций. При отсутствии 
такой информации единственный выход — вместо численности популяции 
использовать площадь участка А местообитания j  умноженную на величину 
р ,  которая равна 1, если участок заселен, и 0, если участок j  не заселен:

S. = Е .лехр(-ай1)рА. (1.2.)

Это изменение основано на упрощающем допущении, что популяции на 
заселенных участках имеют постоянную плотность, и их численности про
порциональны площадям участков. Информация о наличии-отсутствии (зна
чения р.) совершенно необходима, потому что с незаселенных участков миг
рации не происходит, но эту информацию получить легче, чем оценить ре
альную численность популяций. Чтобы сделать эту формулу несколько бо
лее гибкой, мы можем возвести площади участка в степень чтобы уро
вень эмиграции зависел от площади участка нелинейно. Это может оказать
ся полезным, потому что часто ожидаемые численности популяций растут 
медленнее, чем площади участков (плотность снижается при увеличении 
площади участка), и вероятность миграции в пересчете на единицу может 
понизиться при увеличении площади участка. Эти результаты можно при
ближенно смоделировать возведением в степень £ет. Скорость иммиграции 
часто имеет тенденцию к увеличению с ростом площади принимающего 
мигрантов участка /, — следовательно, мы, возможно, захотим умножить

С,степень связности на А.ет, где £ет — масштабный коэффициент для им
миграции (Moilanen, Nieminen, 2002). С этими поправками наша формула из
менения связности приобретает следующий вид:

е — Л̂ ет v л^ет (1-3)
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Член ехр(-оиГ ), называемый ядром миграции, может быть заменен ка- 
ким-то другим, если экспоненциальное распределение не считается удов
летворительным, но вряд ли точная форма миграционного ядра будет реша
ющей для определения относительной связности участков, образующих сеть. 
Приведенные выше способы определения связности часто называются мо
делью функции заселенности (Incidence Function Model — IFM), поскольку 
уравнение 1.2 было первым введено в контекст метапопуляционной модели 
функции заселенности (Hanski, 1994). Примечательно, что при использова
нии этого метода определения площади участков и их связности (расстоя
ний между ними), последние два параметра являются свойствами ландшаф
та, в то время как масштабные коэффициенты и Сет, а также а  — зависят 
от свойств видов. Связность может быть определена, как эвклидово рассто
яние, отделяющее два участка, или может быть некой мерой удаленности, 
учитывающей, насколько легко особь может переместиться с участка j  на 
участок i через находящиеся между ними матричные элементы ландшафта. 
Как лучше на практике рассчитать такое скорректированное расстояние, под
робно было исследовано А. Моиланеном и И. Хански (Moilanen, Hanski, 1998).

В большинстве опубликованных исследований, в которых рассматрива
лись экологические последствия связности местообитаний для популяций, 
вышеуказанный метод её определения не применялся, но использовался го
раздо более простой способ — определение расстояния до ближайшей попу
ляции или до ближайшего участка местообитания. Этот подход нельзя счи
тать удачным, потому что расстояние до ближайшей популяции или ближай
шего участка местообитания вряд ли будет хорошей мерой: дело в том, что в 
реальных ландшафтах особи, таким образом, не перемещаются, и наличие 
или отсутствие других популяций-источников чуть дальше, чем ближайшая 
популяция, может оказаться весьма существенным.

А. Моиланен и М. Нейминен (Moilanen, Nieminen, 2002) исследовали ре
зультаты, полученные при помощи различных способов определения связ
ности. Эти результаты были взяты из 74 статей, опубликованных в ведущих 
журналах в период с 1998 по 2000 г. В 28 исследованиях расстояние до бли
жайшего соседа использовалось как способ определения влияния связности 
на численность, на результаты колонизации или на заселенность участка, в 9 
исследованиях заметного эффекта обнаружено не было. Напротив, в 30 ис
следованиях, в которых применялись метод IFM или буферный метод (объяс
няемый ниже), воздействие связности было значительным в 29 случаях и 
незначительным только в одном. Различия в выводах исследований, использо
вавших разные методы, статистически значимы (Moilanen, Nieminen, 2002), — 
следовательно, на выводы о роли связности в метапопуляционной динамике 
оказывают влияние методы, применяемые для её определения.

На рис. 1.6 приведены данные из публикации А. Моиланена и М. Нейми- 
нена (Moilanen, Nieminen, 2002), полученные при изучении обыкновенной
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шашечницы (Melitaea cinxia). В этом исследовании применялись три мето
да определения связности местообитаний. Результативность разных мето
дов сравнивается посредством статистического анализа эффекта связнос
ти, который оценивался по величине а , параметру экспоненциальной функ
ции, определяющему влияние расстояния на миграцию. В случае определе
ния по ближайшему соседу величина а  не важна. Третий способ на рис. 1.6 
называется буферным, при его использовании суммируются возможные 
мигранты из всех потенциальных популяций, находящихся до критического 
расстояния г. В примере, рассмотренном на рис 1.6, масштабные коэффици
енты £ет и £.т равнялись нулю, — следовательно, площади участков не при
нимались во внимание. Величина г равна 1/а , что соответствует средним 
расстояниям миграции в экспоненциальном распределении с параметром а. 
Результаты показывают, что метод IFM и буферный метод работают лучше 
всего, когда значение а, использованное в расчетах, было близко фактичес
кому значению, полученному экспериментально (здесь а  = 0). Однако метод

Рис. 1.6. Сравнение статистической значимости трех методов определения 
связности местообитаний, примененных к одним и тем же данным по 

распространению бабочки шашечницы обыкновенной (Melitaea cinxia), 
относительно величины параметра а  (1 /а  —  среднее расстояние миграции). 

Сравниваются методы (см. объяснение в тексте): метод IFM, буферный метод 
(Buffer), метод ближайшего соседа (NN). Результативность определялась 

соотношением коэффициента эффекта связности к его среднеквадратической 
ошибке (в логистической регрессии) (из: Moilanen, Nieminen, 2002).
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IFM значительно менее точен по отношению к величине этого параметра, 
чем буферный метод. Из последующего анализа (Moilanen, Nieminen, 2002) 
следует, что метод IFM работает довольно хорошо даже при отсутствии 
значительного количества информации о популяциях в сети. В итоге мы мо
жем констатировать, что все еще распространенная практика использова
ния метода расстояния до ближайшего соседа при характеристике популя
ционной связности неоправданна и, похоже, приводит к недооценке ее значе
ния исследователями. Есть и другие соображения, которые удерживают нас 
от далеко идущих выводов, основанных на практических исследованиях, не 
обнаруживающих влияния связности (Раздел 4.6).

Метапопуляционная емкость. Часто в одни и те же концепции в разных 
дисциплинах вкладывается различный смысл, что может привести к значи
тельной путанице. Пример тому — связность. В экологии метапопуляций 
связность употребляется в значении, описанном выше, отражая ожидаемый 
уровень иммиграции на определенный участок местообитания. Однако связ
ность — это специфическая особенность участка или населяющей его ло
кальной популяции, и разные участки имеют разную степень связности.

Напротив, в ландшафтной экологии связность обычно определяется как 
свойство всего ландшафта. М. Турнер с соавторами (Turner et al., 2001) оп
ределяли связность как «пространственную непрерывность местообитания 
или растительного покрова в ландшафте». Таким образом, вместо того, что
бы задаваться вопросом о количестве мигрантов, которые смогут попасть на 
локальный изолированный участок местообитания, в ландшафтной эколо
гии ставится вопрос о способности особей перемещаться по ландшафту. Это 
можно продемонстрировать при помощи ячеек, расположенных в виде пра
вильной решетки и символизирующих подходящее местообитание для ви
дов в ландшафте. Изначально рассмотрим ситуацию, когда все ячейки в ре
шетке представляют подходящие местообитания, а затем приступим к обо
значению произвольно выбранных ячеек, как неприемлемых для обитания, 
и условимся, что особи не могут перемещаться по таким ячейкам, не являю
щимися местообитаниями. Особи могут перемещаться по решетке с одного 
края на другой, если они найдут дорожку среди ячеек, которые являются 
местообитаниями. Ясно, что чем больше ячеек, которые не оказались место
обитаниями, тем труднее становится пересечь такую решетку. В определён
ный момент при разрушении местообитания связность в том значении, как 
ее понимает ландшафтная экология, утрачивается. При произвольной утра
те ячеек, пригодных для обитания, их критическая пропорция, допускаю
щая передвижения по всей решетке, составляет около 0,6 (Schroeder, 1991). 
Этот расчет основан на том, что перемещение мигрирующих особей ограни
чивается только четырьмя ближайшими соседними ячейками. Пороговое 
значение будет меньше, если особи смогут перемещаться далее четырех
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ближайших соседних клеток, и пороговое значение будет другим при неслучай
ном размещении ячеек, непригодных для обитания.

Несколько лет назад, когда мы обменивались научными статьями с на
шими коллегами — ландшафтными экологами, они спрашивали о сравни
тельных достоинствах двух концепций связности (Tischendorf, Fahrig, 2000; 
Moilanen, Hanski, 2001). Мы должны были с самого начала ясно показать, 
что речь идет о двух разных проблемах. В метапопуляционной экологии клю
чевой вопрос: «Может ли вид продолжать существовать во фрагментиро
ванном ландшафте, несмотря на локальное вымирание?»

Для ответа на этот вопрос оценивается уровень связности участков и по
пуляций, необходимый для поддержания уровня колонизации определенных 
участков или для спасения небольших популяций с помощью иммиграции. 
В ландшафтной экологии особый интерес вызывает перемещение особей 
внутри ландшафта, и вопрос заключается в том, как структура ландшафта 
способствует таким перемещениям, или как затрудняет их.

Однако даже если мы знаем, насколько легко особи могут перемещаться в 
данном ландшафте, этого еще недостаточно для ответа на вопрос: «Сможет 
ли данный ландшафт поддерживать жизнестойкую метапопуляцию?» Что
бы ответить на этот вопрос, надо также знать, насколько быстро могут раз- 
множаься особи, достаточна ли скорость воспроизводства для того, чтобы 
плотность популяции возросла, начиная от самых низких её значений, и как 
перемещение, вымирание и т.д. влияют на общую скорость роста популя
ции. И, наоборот, констатация факта, что особи не могут перемещаться по 
ландшафту, еще недостаточна для вывода о нежизнеспособности метапопу
ляции. Метапопуляция может спокойно и долго существовать, занимая ка
кую-то часть обширного ландшафта, даже если особи не могут перемещать
ся по всему ландшафту.

Мы вернемся к этим вопросам в главе 3, где я описываю метапопуляци- 
онную теорию для фрагментированных ландшафтов. Далее я расскажу о 
другом способе изучения структуры ландшафта, основанном на специфи
ческих для данных участков показателях связности, которые могут удовлет
ворить интересы экологов, если им необходимо измерить связность на уров
не ландшафта. Для простоты исчисления давайте предположим, что коэф
фициенты С,ип и С,ет в формуле (1.3) равняются единице, а риск вымирания 
обратно пропорционален уровню фрагментации этой местности (Hanski, 
1994; Hanski, Ovaskainen 2000). Я расцениваю потенциал расселения попу
ляции в связи с ожидаемой продолжительностью её существования и связ
ностью. Это определено в формуле (1.2) для ситуации, когда все фрагменти
рованные участки заселены (все р. = 1) (Hanski, 1998а).

Дело в том, что чем дольше существует популяция и чем больше её связ
ность, тем большую роль будет играть данная популяция в суммарной дина-
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мике развития метапопуляции. Учитывая наше допущение, что риск выми
рания на данной местности напрямую зависит от степени ее фрагментации, 
ожидаемая продолжительность жизни популяции (обратно пропорциональ
ная риску вымирания) пропорциональна площади участков, и, следователь- 

I но, потенциал расселения на участок i определяется S A , который для про- 
| стоты я обозначил через R . Чисто интуитивно можно определить, что некий 
j средний показатель потенциала расселения для данной территории будет 
; существенным при определении емкости ландшафта и возможности поддер- 
j живать жизнеспособность метапопуляции. В этом-то всё и дело. Теория 
' (Ovaskainen, Hanski, 2001) говорит о том, что показатель связности на уров- 
\ не ландшафта, который мы назвали емкостью метапопуляции фрагменти- 
f рованного ландшафта, приблизительно определяется взвешенным средним 
[ значением специфического для данной местности потенциала расселения:
\

г Емкость метапопуляции = I  RffL R. (1.4)
iI
| Математически емкость метапопуляций расценивается как основная ха- 
I рактеристика для соответствующего ландшафтного матрикса (Раздел 4.4), 
I но приведённая выше формула (1.4) даёт хорошее приближенное значение и 
I помогает интуитивно осмыслить факторы, делающие ту или иную среду 
I более благоприятной для данного вида. Таким образом, емкость метапопу

ляций определённого ландшафта повышается с увеличением подходящих 
местообитаний и с повышением связности участков. Это особенно четко про
является, если большие участки рассматриваемой местности имеют между 

f собой устойчивые связи (вспомните, что R. = S A .), что приводит к большим 
: различиям в величинах R. (правая сторона формулы 1.4 может быть записа

на в следующем виде: R + var(R)/R).
Для групп неоднородных фрагментированных участков местообитания 

показатель емкости метапопуляции может быть очень близко аппроксими
рован средним значением связности участков. На рисунке 1.7 приводится 

! сравнение трех способов измерения связности на уровне ландшафта: а) ем- 
I кость метапопуляций, б) средняя связность отдельных участков, в) суммар

ная площадь этих участков. Сравнение проводится на основе эмпирических 
данных, полученных для многих наполовину автономных скоплений обита
емых участков обыкновенной шашечницы (Melitaea cinxia) на Аландских 
островах (об этом подробнее написано во вступлении к главе 3). Емкость 
метапопуляции, несомненно, положительно коррелирует как с суммарной 
территорией местообитания, так и со средней связностью местообитаний, 
но более всего с последней. Очень важно, что точные значения емкости ме
тапопуляций как характеристики ландшафта могут быть получены теорети
чески (разд. 4.4). Она зависит от таких реальных факторов, необходимых
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Рис. 1.7. Сравнение различных методов изучения структуры ландшафта 
для многих относительно независимых участков обитания бабочки шашечницы
(Melitaea cinxia) на Аландских островах в Финляндии (Hanski, 1999; Nieminen 

et al., 2004). Рассчеты выполнены с учетом данных О. Оваскайнена и И. Хански 
(Ovaskainen, Hanski, 2003а). (Ориг.).

для долговременного выживания метапопуляции, как суммарная площадь 
местообитания, пригодного для данного вида, и пространственная конфигу
рация фрагментированных участков местообитания. Примеры применения 
на практике данных методов описаны в разделе 4.5.

Непрерывность (целостность) местообитаний. Некоторые локальные 
местообитания — более или менее неизменная часть ландшафта, тогда как 
другие меняются с течением времени. Изменения качества этих участков, а 
реально их наличие или отсутствие, может быть следствием: а) последова
тельных предсказуемых изменений в растительном покрове, б) случайных 
изменений условий окружающей среды, в) пагубного антропогенного воздей
ствия на окружающую среду. В то время как одни участки деградируют и те
ряют свойства, благоприятные для существования рассматриваемых видов, 
возможно появление новых участков, которые могут быть заселены мигриру
ющими особями этих видов. Большинство микроместообитаний не способны 
долго существовать из-за колонизировавших их организмов (редуцентов): мер
твая древесина, экскременты, разлагающиеся останки. Особей-хозяев можно 
рассматривать как отдельные участки местообитания паразитов.

В любом случае, не только заселение данного участка местообитания ока
зывается динамическим процессом, т.е. популяции, живущие на рассматри
ваемой местности, постепенно вымирают, а новые — появляются, но и мес-

Z Z ^ cm m :m c[cn c im o /
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тообитания обладают собственной динамикой. Очевидно, что метапопуля- 
ция может существовать в сети участков местообитания, обладающих соб
ственной динамикой, только если степень заселения новых участков доволь
но высока, так как исчезновение отдельных участков местообитаний в ста
тичном ландшафте ведёт к повышению доли вымирающих популяций. Но 
это ещё не всё. Очень важно уметь правильно оценить возможное место по
явления новых фрагментов местоообитания. Если они появятся на некото
ром расстоянии от существующих популяций, уровень колонизации новых 
участков местообитания снизится. Оборот местообитаний — это частота 
исчезновения старых участков местообитания и появления новых, а под не
прерывностью (целостностью) местообитаний подразумевается, насколь
ко тесно связаны популяции новых участков с популяциями, обитающими 
на старых участках. Если целостность высока (новые участки появляются 
неподалёку от старых), то оборот местообитания не создаёт никаких про
блем для существования метапопуляций. Однако если целостность низкая, 
то особям будет трудно найти новые местообитания, что повлечёт за собой 
ухудшение условий существования и уменьшение размера метапопуляций.

Целостность местообитания можно представить как «связность» во време
ни, так как концепция связности, обсуждавшаяся в предыдущем разделе, от
носилась к пространству. Строго говоря, связность в этом смысле означает 
изменение доступности местообитания для вида в определённом месте с тече
нием времени. На практике такая концепция не очень полезна, поскольку на 
самом деле имеет значение непрерывность или целостность участков место
обитания на уровне ландшафта, а значит, приходится учитывать одновремен
но как временную, так и пространственную связность. В блоке 1.1 показаны 
термины и простые выражения, характеризующие доступность различных 
компонентов местообитания в пространстве и времени, которые определяют 
действующую концепцию целостности местообитания. Я различаю количе
ство заселенных в настоящее время и потенциальных — незаселенных учас
тков местообитаний, которые совместно определяют пригодность локального 
местообитания для длительного существования вида. Подсчитывая количе
ство местообитаний вокруг рассматриваемого участка, необходимо различать 
число непосредственно соединенных (linked) и связанных (connected) место
обитаний, где количество связанных местообитаний определяет связность как 
во времени, так и в пространстве... Эти характеристики позволяют опреде
лять планетарную целостность местообитаний как соотношение общего дос
тупного количества среды для особей и для их потомства. Если с течением 
времени не наблюдается изменений в структуре фрагментированных участ
ков, то целостность среды равна единице. Значения меньше единицы говорят 
либо об утрате и фрагментации местообитаний, либо — если оборот среды 
обитания происходил без потерь — о появлении новых местообитаний на 
достаточно большом расстоянии от тех, которые существовали ранее.
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Блок 1.1. Непрерывность (целостность) местообитания

Данный блок составлен с целью более точного определения целостности ме
стообитания и других его характеристик, связанных с их доступностью для ви
дов, существующих в изменяющейся во времени сети этих местообитаний 
(Hanski, 1998а). Мы будем рассматривать особь на участке i за время I. Для дан
ной особи доступно количество среды Ai, если предположить, что все участки 
настолько малы, что среда обитания внутри них является полностью доступ
ной. Рассматривая набор таких участков на разной площади, но при неизмен
ной плотности размещения особей, приходим к формуле, выражающей количе
ство среды обитания, доступное для каждого индивида в отдельности (особь 
была рождена в рассматриваемом участке):

Ап =  (2L4,2)/(2Л .) = А + Var(A)IA (В 1.1)
А определяет число местообитаний в текущий момент времени в родном 

для данной особи участке среды (нижний индекс п —  natal —  относящийся к 
рождению). Ап —  площадь усредненного участка и обозначает только то, что на 
больших по размеру участках больше особей, чем на малых. Количество место
обитаний, доступное для данного индивида и его потомства на участке i за вре
мя t+At обозначено нами как/Г'(для краткости A. [t+At], при небольших значениях 
А. —  обозначено, как A. [t]). А ’ может быть равно нулю, если рассматриваемый 
участок исчез в промежутке времени между t и t+At. Здесь любой выбранный 
индивид имеет доступ к следующему количеству местообитаний за время t+A t 
(особь была рождена на рассматриваемом участке):

Ая'= (1 А А . У (1 А ) = А  + Cov(A,A у  А (В 1.2)
Ап' обозначает количество потенциально пригодной среды обитания. Ап' мо

жет быть больше Лп, если по какой-то причине число фрагментированных участ
ков увеличилось между t и t+At. Отношение AVA  —  величина целостности 
среды данного местообитания. Если за время между t и t+A t не наблюдалось 
никаких изменений в сети участков среды, то целостность местообитания равна 
единице. Величины <1 означают потерю местообитания (что подтверждается мно
гочисленными опытными данными по случайно выбранным особям). Потеря 
местообитания может произойти не только в результате деградирования среды на 
промежутке времени от t до t+At, но и по причине небольшой ковариантности 
между А. и А.'. Последнее происходит по той причине, что крупные, но сокраща
ющиеся участки местообитания, имеющиеся в наличии на время t, оказывают 
большее влияние на индивидов, чем маленькие увеличивающиеся участки. Важ
но отметить, что целостность местообитания, как оно было определено ранее, 
может превышать 1, если к существующим участкам местообитания добавляется 
дополнительная площадь.

Аналогично, как для/1п и Ап, можно определить численные характеристики:
В п = ( Z A B ) / ( I A )  = А  + Cov(A,B)/A  ( В  1 .3 )

И B / = ( I A iB . y ( I A i) = A  + C o v ( A ,B y A  ( В  1 .4 )
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ще B=-LM1cxp(-ad^A . (В1.5)

и в , '= 2  *1 ехр(-ал?Р4' (В 1.6)
В и В.' определяют количество связанных (connected) и соединенных (linked) 

местообитаний соответственно. Таким образом, формула В 1.6 помогает из
мерить количество местообитаний, к которому имеет доступ случайно выб
ранная особь (или ее потомство) за время от t до t+At, не учитывая родные для 
них участки местообитаний.

Сходные рассуждения позволяют получить следующие выражения для обо
значения общего количества местообитаний, доступных для среднестатисти
ческого индивида и его потомства в промежуток времени между t и t+At.

Я  = I I  cx p (-adu)A A /( lA )  (В 1.7)

Я  ' = I I  cxp(-ad..)A A/V(XA) (В1.8)

Данные выражения характеризуют различные компоненты местообитаний, 
доступных для метапопуляций в настоящем и будущем времени. Общее значе
ние целостности среды  вычисляется с помощью отношения Н 7 Н п. Если в сети 
участков местообитания не наблюдается изменений, то его целостность за время 
от t до t+A t равна единице. Значения меньше единицы говорят либо о потере и 
фрагментации местообитания, либо, если оборот местообитания происходил без 
потерь, о появлении новых фрагментированных участков на достаточно боль
шом расстоянии от рассматриваемых особей за время t. Это соотношение мо
жет быть записано в виде следующего уравнения (Hanski, 1998а):

Я '/Я  = [А' + В +  Cov(AJ у  А + Cov(A,Br)/A\l[A + В  + Var(A)!A + Cov(A,B)/A] (В 1.9) 

Используя данные о ландшафте, собранные за определенный отрезок време
ни, можно произвести необходимые вычисления. Уравнение В 1.9 также привле
кает внимание к различным компонентам, определяющим целостность место
обитания. Крайне важно, что целостность местообитания понижается с умень

шением соотношения C o v(A ,B ’) /  А - Здесь подразумевается, что новый учас
ток местообитания появляется на довольно значительном расстоянии от суще
ствующих больших участков, а, следовательно, и от большинства индивидов ме
тапопуляции.

Далее в этой главе я кратко и выборочно расскажу о протяжённости на
земных местообитаний Земли. Для начала поговорим о различных микроме- 
стоообитаниях (разд. 1.5). Кроме обычного их описания, я также расскажу 
об интересных экологических и эволюционных процессах, протекающих в 
них. Далее переместимся в далекое прошлое, перейдем к обширным терри
ториями рассмотрим, как появилось большинство наземных животных, эко
систем и биомов за последние 500 млн. лет (разд. 1.6). В последнем разделе 
даются обзорные сведения о том, на какие крупнейшие местообитания раз
деляется в настоящее время пространство планеты Земля.
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1.5. Характерные микроместообитания

Одно из свойств органического мира заключается в том, что объекты бо
лее низкого уровня в иерархии местообитаний могут встречаться среди объек
тов более высокого уровня. Самый характерный пример — микроместооби
тания. Существуют малые по размеру объекты, такие как навозные кучи, 
трупы животных, гниющие остатки растений, маленькие водоемы, обеспе
чивающие населяющие их организмы как укрытием, так и едой. Разделение 
на макроместообитания («обычные» местообитания, с которыми мы сталки
ваемся в повседневной жизни) и микроместообитания отражает антропоцен
трический подход, но в некоторой степени такое разделение присутствует и 
в реальном мире. В 5-уровневом описании местообитаний жука Pytho 
kolwensis в предыдущем разделе первые три уровня относятся к макромес
тообитаниям, а оставшиеся два — к микроместообитаниям. Несомненно, 
классификации, создающиеся для рационального использования и охраны 
природных ресурсов, как в табл. 1.3, работают с макроместообитаниями. 
Некоторые виды, обитающие в микроместообитаниях, нечувствительны к 
прочей окружающей среде, — но отнюдь не все. Это означает, что классифи
кация местообитаний не сводится к обычной иерархии. Местообитания фор
мируют сложную сетчатую структуру, и это ещё одна причина, почему так 
трудно создать их общую удобную классификацию. Поэтому экологи и склон
ны подчёркивать важность знаний о каждом отдельном виде.

Микроместообитания — это местообитания видов с мелкими особями. 
Виды, представленные крупными особями, адаптируются к различным мак
роместообитаниям и используют их в том смысле, как понимаем местооби
тания мы, люди, являющиеся крупными млекопитающими, тогда как виды с 
мелкими особями абсолютно зависимы от своих вполне конкретных микро
местообитаний. Обитатели различных микросред имеют большое значение 
для суммарного видового богатства многих макроместообитаний. Например, 
в северных лесах Фенноскандии более 50 видов жуков обитают только в 
муравейниках (Paivinen et al., 2002). Для таких видов ландшафты сильно 
фрагментированы: рассматриваемые микроместообитания составляют лишь 
малую часть суммарной площади ландшафта, они обычно резко ограничены 
и дискретны. Большинство микроместообитаний очень динамичны: в них 
постоянно отмирают старые участки и появляются новые. Особи, населяю
щие эти микроместообитания, обычно способствуют их исчезновению, по
требляя их ресурсы или как-то иначе ускоряя процесс их разложения. Таким 
образом, эти виды играют жизненно важную роль в кругообороте питатель
ных веществ в окружающей экосистеме. Некоторые микроместообитания — 
такие как родники, — наоборот, достаточно стабильны и могут давать при
ют многим устойчивым популяциям. Можно даже провести параллель меж
ду экологией микроместообитаний и концепцией отношений паразита и хозя
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ина. Как навозные кучи, трупы животных и большие гниющие бревна обес
печивают убежищем и пищей обитающих в них особей, так и хозяева явля
ются микроместообитаниями для паразитов. Оседлых фитофагов, многие 
из которых живут внутри растений-хозяев, также можно считать паразита
ми. Очень важно, что процессы, определяющие динамику видов, живущих в 
обычных микроместообитаниях, столь же значимы и для паразитов (Keeling 
et al., 2004).

В практике рационального использования и охраны природы обычно пред
полагают, что макроместообитания содержат естественный набор микроме
стообитаний. Однако это предположение может оказаться неверным, если 
площадь местообитания мала, — например, когда речь идет о небольших 
лесных участках, где могут отсутствовать крупные млекопитающие, являю
щиеся источником навоза и трупов, и где может быть низкая плотность боль
ших погибших деревьев.

При использовании экосистем важно понимать значение микроместоо
битаний. Во время моего посещения лесного заповедника в северо-восточ
ном Китае ответственный за сохранность леса биолог сказал мне, что со 
100 км2 площади этого заповедника было убрано большинство гниющих ство
лов деревьев, чтобы защитить заповедник от лесных пожаров и вспышек 
численности насекомых-вредителей. Профессор теперь понял ошибочность 
этого решения и переживал, что биологическое разнообразие леса пострада
ло в результате этого неверного подхода. Потеря элементов микросреды 
оказывает пагубное воздействие на биоразнообразие во многих городских и 
пригородных местообитаниях, которые могли бы обладать высоким видо
вым богатством (разд. 2.5).

Помимо того, что микроместообитания важны для повышения биологи
ческого разнообразия, они служат удобной модельной системой для иссле
дования динамики численности видов, населяющих сильно фрагментиро
ванные ландшафты. Многие макроместообитания становятся все более фраг
ментированными, а значит, процессы, протекающие в популяциях и сооб
ществах видов, населяющих микроместообитания, приобретают все боль
шую важность для популяций видов, обитающих во фрагментированном че
ловеком ландшафте. Один из основных вопросов заключается в том, насколь
ко хорошо виды могут выживать во фрагментированных ландшафтах, и как 
на их выживание влияет количество пригодных для обитания участков (разд.
4.5). Многие микроместообитания характеризуются большой вариабельно
стью плотности пригодных для жизни участков, что открывает прекрасную 
возможность изучать эти вопросы. Примерами могут служить популяции 
видов, являющихся хозяевами и микроместообитаниями для паразитов, и 
популяции многолетних растений, служащие участками местообитаний для 
мелких фитофагов.
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Навозные кучи, трупы животных. Свою академическую карьеру я 
начал с изучения сообществ падальных мух (Hanski, 1976, 1977) и жуков- 
навозников (Hanski, 1979; Hanski, Koskela, 1977,1979). Этим обстоятельством, 
а также большим разнообразием насекомых в данных сообществах, и объяс
няется мое особое увлечение такими микроместообитаниями. В районах с 
умеренным климатом локальные сообщества насекомых в навозных кучах и 
трупах животных насчитывают по 200 характерных для них видов, а кроме 
того сотни других видов, встречающихся реже, сопутствующих и не связан
ных непосредственно с данным субстратом (Hanski, 1987). Таксономичес
кое многообразие велико и включает представителей примерно 30 семейств 
жесткокрылых и двукрылых. Эти виды относятся к различным трофичес
ким уровням: от копрофагов и некрофагов до микофагов (т.е. питающихся 
грибами, произрастающими на навозе и трупах животных) и хищников.

Легко недооценить ту роль, которую еще сравнительно недавно выпол
няли на Земле жуки и мухи, использующие навоз для питания и размноже
ния, а значит, способствующие его разложению. За последние несколько 
миллионов лет климатические изменения способствовали преобразованию 
лесов в травянистые равнины, занявшие огромные площади (разд. 1.6). 
Это привело к сильному росту численности крупных травоядных млекопи
тающих, а значит, и к увеличению количества навоза, производимого ими. 
Мы можем проследить динамику экосистем древних травянистых равнин 
на примере сохранившихся до наших дней африканских саванн, которые 
отличаются наивысшей плотностью млекопитающих среди всех природ
ных сообществ. Оуэн (Owen, 1983) сообщает, что плотность биомассы 
травоядных млекопитающих в саваннах Африки составляет 250 кг/га, что 
намного выше, чем в тропических лесах (от 30 до 50 кг/га; Hanski, 1987), в 
лесах умеренного пояса и в смешанных лесах центральной Европы (5 кг/га; 
Turcek, 1969).

Роль жуков-навозников в открытых местообитаниях нетрудно оценить, 
если представить себе 1000 кг/га навоза травоядных, которые они зарывают 
в течение года в саваннах западной Африки (Cambefort, 1984). Или просто 
посчитайте жуков, как это сделали Дж. Андерсон и М. Коу (Anderson, Сое, 
1974) в Восточной Африке: 16 000 появившихся жуков-навозников съели, 
зарыли в землю и укатили прочь 1,5 кг слоновьего навоза за 2 часа! В отли
чие от видов, питающихся навозом, для насекомых доступность разлагаю
щихся животных остатков (трупов) сильно зависит от присутствия и чис
ленности позвоночных падальщиков. Например, в экосистемах умеренного 
пояса позвоночные поедают 60-100% останков наземных мелких млекопи
тающих и птиц (Hanski, 1987, см. библиографию там же).

Ключевыми составляющими экосистем травянистых равнин служат рас
тения, крупные травоядные и жуки-навозники. Травоядные млекопитающие 
нуждаются в травах, но они также способствуют возобновлению раститель
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ности. А без жуков-навозников земля вскоре покрылась бы высохшим на 
солнце навозом, почва перестала бы быть плодородной, и рост растений за
медлился бы из-за замедления кругооборота органического вещества в эко
системе. Возможно, природные экосистемы и не перестали бы совсем функ
ционировать без жуков-навозников, но без них они постепенно преврати
лись бы в нечто совсем другое. Жуки-навозники, населяющие травянистые 
равнины, являются своеобразными «конструкторами» местообитаний и «ин
женерами» экосистемы (разд. 1.1). Они изменяют окружающую среду в те
чение длительного периода времени настолько, что их воздействие имеет 
значительные экологические и эволюционные последствия.

Австралийцам известно, что это не просто теория. В 1788 г. европейцы 
вместе со своим домашним скотом прибыли в Австралию. За 200 лет огром
ные пространства австралийских саванн и бушлендов (кустарниковых рав
нин) были превращены в пастбища с чуждыми для этих мест животными и 
растениями, но с исконно обитавшими там жуками-копрофагами. Навозные 
жуки, эволюционировавшие вместе с маленькими сумчатыми животными, 
не смогли справиться с новой задачей. Это вызвало затруднения в кругообо
роте органического вещества в экосистеме, в деле рационального и стабиль
ного использования пастбищ. Наиболее очевидной проблемой стали тучи 
мух, не преминувшие воспользоваться навозом, остававшимся на земле. 
Австралийская исследовательская организация CSIRO открыла Проект «На
возные Жуки» для того, чтобы ввезти жуков из разных частей света и таким 
образом дополнить созданную людьми экосистему (Doube et al., 1991, Hanski, 
Cambefort, 1991, см. там же библиографию). Навоз и останки травоядных 
животных богаты питательными веществами, и неудивительно, что они ко
лонизируются сообществами насекомых, одними из наиболее конкурентос
пособных сообществ живого мира. Количество жуков, собирающихся на 
одной куче слоновьего навоза, говорит само за себя (см. выше).

Различные физиологические, поведенческие и экологические особеннос
ти были выработаны в ходе эволюции для того, чтобы повысить конкурент
ную устойчивость организмов (Hanski, 1987). К таким особенностям можно 
отнести: а) территориальные отношения (мухи и жуки); б) перемещение кор
ма в безопасное место (большой навозный жук и жук-падальщик); в) уско
ренное использование ресурсов, — как, например, у одного из видов падаль
ных мух, который откладывает яйца прямо на живую овцу (миаз), тогда как 
другие виды откладывают не яйца, а сразу личинок (Sarcophagidae); г) быст
рый рост, которому способствует стадное поведение на стадии личинки (па
дальные мухи из рода Lucilia); Э) способность убивать конкурентов и пере
ключаться с питания падалью на питание конкурентами (некоторые высшие 
двукрылые, развивающиеся в трупах) и т.д.

Если учесть, что в сообществах насекомых — падальщиков и навозников — 
существует жёсткая конкуренция, на первый взгляд кажется странным, что
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множество видов отлично уживается друг с другом в одном и том же мик
роместообитании при отсутствии очевидных различий в способах эксплуа
тации ресурсов. В некоторых случаях этот недостаток специализации видов 
скорее кажущийся, чем реальный. Например, в тропических лесах, в сооб
ществах с интенсивно конкурирующими видами навозных жуков, где, как 
правило, от 50 до 70 видов встречаются на одном и том же участке. На 
самом деле существуют значительные экологические различия между вида
ми в продолжительности их суточной активности, в размерах тела, в типах 
используемых ресурсов и т.д. (Hanski, 1987) — различия, которые, вероятно, 
способствуют сосуществованию этих видов.

Тем не менее, иногда все же встречаются группы видов со сходными тре
бованиями к среде, — это обычно для многих сообществ насекомых, связан
ных с навозом и падалью. Как же этим видам удается сосуществовать, не
смотря на сходные потребности в ресурсах? Пожалуй, наибольший вклад, 
который внесло в экологическую науку изучение сообществ насекомых, свя
занных с этими субстратами, — развитие агрегационной модели конкурент
ного сосуществования (Atkinson, Shorrocks, 1981; Hanski, 1981; Ives, 1988). 
Вкратце основная мысль состоит в следующем: если пространственное рас
пространение видов агрегировано, то уровень внутривидовой конкуренции 
выше, чем межвидовой, что облегчает сосуществование видов. Такие внут
ривидовые агрегации обычны для видов, питающихся навозом или падалью, 
а также для видов, живущих в похожих микроместообитаниях. Но это про
исходит вовсе не из-за того, что особи видов, колонизирующие это место
обитание, получают от агрегации какую-либо выгоду. Скорее это связано с 
ограничением возможностей для оптимального поведения видов (Hanski, 
1990). Механизм агрегации наиболее отчётливо виден при работе с дискрет
ными и с небольшими по размеру микроместообитаниями, однако сходные 
механизмы управляют любыми контактами между особями. Где бы ни про
исходили конкурентные взаимодействия, и какая бы причина ни вызывала 
более жесткую внутривидовую конкуренцию по сравнению с межвидовой, 
это способствует сосуществованию конкурирующих видов.

Плодовые тела грибов. Плодовые тела грибов представляют собой ещё 
один тип микроместообитаний, в которых существуют разнообразные сооб
щества насекомых. Например, около 1 ООО видов насекомых встречается в 
Европе в плодовых телах макроскопических грибов (Hanski, 1988). Две ос
новные группы грибов, которые имеют наибольшее значение для насеко
мых, — это пластинчатые грибы (Agaricales) и трубчатые грибы (Polypo- 
гасеае). Видовой состав насекомых, населяющих плодовые тела этих гри
бов, различен. Пластинчатые грибы (Agaricales) заселяются быстро разви
вающимися высшими двукрылыми, тогда как трубчатые грибы (Polypora-
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сеае), имеющие более длительный жизненный цикл, заселяются медленно 
развивающимися жуками. Те же различия наблюдаются и в других микро
местообитаниях: в трупах, навозе, гниющих древесных остатках. Субстра
ты, существующие непродолжительный период, обычно заселяются муха
ми, а существующие более длительное время — жуками.

В отличие от навоза и разлагающихся останков, грибы предоставляют 
значительное разнообразие качественно отличных типов микроместообита
ний, поскольку биохимические различия грибов, очевидные для нас, важны 
также для насекомых. С другой стороны, плодовые тела большинства видов 
макромицетов обладают небольшой биомассой на единицу площади, а их 
временное и пространственное расположение может быть хаотичным, что 
ухудшает возможности выживания специализированных видов, так как лю
бому виду трудно выжить в небольших и сильно фрагментированных место
обитаниях (подробнее об этом см. раздел 4.3 о порогах вымирания). Трудно
стями, с которыми сталкивается вид, специализированный на редком типе 
местообитания, можно объяснить тот факт, что большинство насекомых, 
питающихся грибами, — скорее полифаги, чем фитофаги (Hanski, 1988).

Продолжительность существования отдельного плодового тела обуслав
ливает то, какие именно виды могут его использовать, так как при прочих 
равных условиях кратковременно существующие плодовые тела обладают 
еще меньшей пространственной плотностью биомассы, чем долгоживущие. 
Это предположение подкрепляется данными Лейси (Lacy, 1984), который 
показал, что степень полифагии питающихся грибами плодовых мух 
(Drosophilidae) заметно снижается с увеличением длительности существо
вания плодового тела гриба. Короткое (эфемерное) существование микроме
стообитания может вызывать у питающихся грибами насекомых не только 
увеличение количества используемых видов грибов, но также и другие эко
логические адаптации.

Например, в группе мух Pegomya, которые специализируются исключи
тельно на нескольких видах грибов, относящихся к родам белых грибов 
(Boletus), а также подберезовиков и подосиновиков (Leccinum), диапауза ча
сто очень длительна, — отдельные особи находятся в состоянии диапаузы 
более одного года. С позиции самки-производительницы длительная диапа
уза у некоторых особей в ее потомстве может рассматриваться как распреде
ление рисков во времени, тогда как миграции можно представить как рас
пределение рисков в пространстве. Результаты исследования семи видов 
Pegomya в северной Финляндии (Stehls, 1987) показали, что длительная ди
апауза имеет серьезные последствия для популяционной динамики, и она 
действительно оказывает влияние на видовое обилие (Hanski, 1988). Про
дукция плодовых тел макромицетов значительно меняется год от года. Так, 
исследования, проводившиеся в Северной Финляндии (Ohenoja, Koistinen,
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1984), показали, что урожай грибов может варьировать от высоких показа
телей в 360 кг/га до низких — 0,3 кг/га на протяжении 7 лет.

Упавшие стволы и другие гниющие древесные остатки. Грубые дре
весные остатки, состоящие из сучьев, гниющих бревен и др., встречаются в 
изобилии в природных лесах. Их объём в бореальных лесах составляет 
100 м3/га (Siitonen, 2001), а в тропических лесах Амазонки — от 100 до 
200 м3/га (Keller et al., 2004). В древесных остатках обитает огромное коли
чество мелких организмов. К примеру, в таблице 1.6 приводится количество 
видов-сапроксилобионтов, встречающихся в лесах Финляндии (сапроксило- 
бионты — виды, проводящие в погибших или погибающих деревьях хотя бы 
часть своего жизненного цикла). Это очень важная экологическая группа, 
так как, например, в Финляндии из 20 000 видов, населяющих леса (Siitonen, 
Hanski, 2004), четверть встречается в мертвой древесине. Основная масса 
этих видов — грибы и насекомые. Среди насекомых наиболее распростра
нены перепончатокрылые, двукрылые и жесткокрылые.

То, что мертвая древесина столь важна для поддержания высокого уров
ня биологического разнообразия, неудивительно, если учесть доступность

Таблица 1.6. Число видов-сапроксилобионтов в Финляндии (Siitonen, 2001)

Группа Число видов

Макроскопические грибы
Сумчатые грибы 600
Базидиальные грибы 1400

Насекомые
Жесткокрылые (жуки) 800
Двукрылые (комары, мухи) 500-1000
Перепончатокрылые 500-1000
Другие насекомые 80

Другие организмы
Клещи 300
Пауки 5
Псевдоскорпионы 5
Многоножки (диплоподы, губоногие) 5
Нематоды >100
Слизевики 150
Лишайники 50
Мхи 20
Позвоночные 35
Всего 4000-5000
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данного ресурса и тот факт, что эти микроместобитания в огромных количе
ствах существуют уже более 350 миллионов лет со времён раннего камен
ноугольного периода (разд. 1.6). Уильям Гамильтон (Hamilton, 1978), вели
кий биолог-эволюционист, предположил, что микроместообитания в мерт
вой древесине сыграли особую роль в эволюции насекомых. Среди насеко- 
мых-сапроксилобионтов не раз возникали эволюционные новшества, вклю
чая полиморфизм крыла, половой диморфизм, гаплоидию самцов, а также 
общественную жизнь (термиты и муравьи). Можно предположить, что само 
изобилие отмершей древесины в течение сотен миллионов лет повлекло за 
собой эволюцию насекомых в этом местообитании.

Но У. Гамильтон (Hamilton, 1978) был ещё более поражен тем обстоя
тельством, что факторы территориального и временного размещения мик- 
роместобитаний в отмершей древесине существенно влияют на размноже
ние насекомых. В отличие от разлагающихся тел животных, навоза и гри
бов, которые быстро поглощаются, а значит, доступны только для одного 
поколения насекомых, — большие бревна могут поддерживать популяции 
мелких организмов в течение десятков и даже сотен поколений. Однако в 
конечном счете полностью сгнивают даже большие бревна, и видам, целые 
поколения которых успешно завершили своё развитие, приходится искать 
другое место для жизни и размножения. Именно такое чередование перио
дов локального размножения и периодов миграций, а также происходящее 
при этом смешение особей разных популяций, и создают благоприятные 
условия для возникновения эволюционных новшеств.

Родники. Мелкие водоёмы представляют собой пример микроместооби
таний другого типа, хотя и здесь существует переход от микроместообита
ний (скажем, родников) к обычным местообитаниям (вроде озер). Рассмат
ривая другой ряд континуума, — от совсем эфемерных микроместообита
ний, таких как навоз, падаль, временно появляющиеся лужи, до относитель
но стабильных, вроде больших разлагающихся бревен и родников, — мы 
видим, что родники представляют собой наиболее стабильные микроместо
обитания. В северных широтах, в местах, которые находились под слоем 
льда во время последнего ледникового периода, существуют родники с ре
ликтовыми популяциями водных беспозвоночных (Thienemann, 1949; Boto- 
saneanu, 1998). Один из таких примеров — веснянка Apatania muliebris, име
ющая арктический тип жизненного цикла, но живущая в родниках Дании 
(Nielsen, 1951). Холодные ключи Европы и Северной Америки, которые были 
мало задеты последним оледенением, имеют богатые видами сообщества, 
в которых по показателям обилия доминируют брюхоногие и двухстворча
тые моллюски, планарии, бокоплавы, малощетинковые кольчатые черви, ли
чинки ручейников и хирономид (Williams, Williams, 1998). Напротив, родники, 
похожие на рассмотренные выше, но находящиеся на территориях, подверг
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шихся оледенению 15 ООО лет назад, менее богаты видами и колонизируют
ся в основном насекомыми, что неудивительно, если учесть их большие спо
собности к расселению по сравнению с другими группами беспозвоночных.

Среди видов, обитающих в родниках, есть даже эндемики, ареал которых 
ограничен одним или несколькими родниками на территориях, не подвер
гавшихся никаким изменениям очень долгое время. Примерами могут слу
жить карпозубые рыбы, живущие в пустынных ключах, и веснянки, обитаю
щие в холодных родниках Северной Америки (Williams, Williams, 1998). Ро
дословная клеща-орибатиды (Mucronothrus nasalis), имеющего планетарное 
распространение, уходит в глубокую древность, и считается, что он обитал в 
родниках ещё до раскола Пангеи, то есть 200 млн. лет назад (Norton et al.,
1988). Эндемичные виды, ограниченные в своем распространении всего од
ним типом родников, сравнимы с видами-эндемиками маленьких островов в 
океане. Здесь мы видим яркий пример того, как малые (или даже очень ма
лые) популяции способны длительное время выживать при очень специфич
ных условиях, когда окружающая среда на удивление неизменна — как, на
пример, на дне большого долго существующего родника, — и когда биоло
гические взаимодействия между видами исключительно благоприятны для 
выживания.

Совершенно другая ситуация наблюдается, когда популяции видов, ког
да-то широко распространенных и часто встречавшихся в более или менее 
однородной среде обитания, со временем попадают в разряд редких. Их рас
пространение крайне ограничено из-за антропогенных воздействий на ланд
шафт, который вряд ли можно назвать стабильным и благоприятным для 
выживания. О том, что случается с популяциями видов, которым приходит
ся выживать в таких условиях, будет рассказано в главах 2-5.

1.6. Основные местообитания прошлого

Наверно, многим читателям, как и мне, приходили в голову вопросы, как 
выглядела Земля 100 ООО лет назад, еще до появления человека, или в те вре
мена, когда миром владели динозавры, или гораздо раньше, когда первое 
крупное существо выбралось на сушу. Точных ответов на эти вопросы нет и 
быть не может, но благодаря методичной работе исследователей, изучаю
щих ископаемые останки и использующие всё новые и новые достижения 
биологии, геологии, климатологии и других естественных наук, были полу
чены на удивление подробные описания местообитаний и экосистем далеко
го прошлого.

Я не являюсь экспертом в данной области, а значит, могу в данном разде
ле полагаться только на информацию, полученную из завораживающего труда



1 .6 . О с н о в н ы е  м е с т о о б и т а н и я  п р о ш л о г о 69

Наземные экосистемы через призму времени (Terrestrial ecosystems through 
time — Behrensmeyer et al., 1992), который явился плодом конференции по 
эволюции наземных экосистем (1987). Изучение тех фундаментальных из
менений, которые произошли в течение длительной исторической эволю
ции, может привести к умалению роли текущих глобальных перемен. Одна
ко это возможно только из-за нашего неадекватного восприятия времени. 
Мы способны проводить параллели с изменениями, произошедшими за пос
леднее время, но большинству из нас крайне трудно представить себе разни
цу между сотнями и миллионами лет. Конечно, знания о местообитаниях 
прошлого крайне фрагментарны, и их не совсем корректно сравнивать с той 
информацией, которая собрана о современных местообитаниях. Но, согла
ситесь, всегда интересно поразмышлять о ландшафтах, которых не видел ни 
один человек.

Палеозойская эра (570-245 млн. лет назад). История наземных эко
систем в сущности начинается в ордовикском периоде, около 450 млн. лет 
назад, вместе с первой значительной адаптивной радиацией растений на сушу. 
В те времена мир выглядел не так, как сегодня. То, что позднее станет 
Европой и Северной Америкой, было раньше отделено от южного суперкон
тинента, известного как Гондвана (рис. 1.8). Экосистемы также сильно от- 

| личались от сегодняшних. Относительно хорошо сохранившиеся ископае-
|  мые останки наземных растений и животных появляются в позднем силу-
I рийском периоде (420-410 млн. лет назад) и в последующее время. К этому
I моменту радиация растений создала большие популяции и целые сообще-
I ства, хотя тогдашние растения показались бы нам очень странными. Флора
| Евроамериканской суши в основном состояла из риниофитов*, которые были

очень примитивными и напоминали по форме палочки, не имеющие ни кор
ней, ни листьев, и, вероятно, были лишены сосудистой системы. Раститель
ность южного континента — Гондваны — уже включала более сложные со
судистые растения, с настоящими корнями и листьями (DiMichele, Hook, 1992).

; Примитивные растения, возможно, образовывали незначительный раститель
ный покров и росли в основном в поймах рек (Edward, Fanning, 1985). Тем не 

; менее, уже существовали наземные простейшие экосистемы с продуцента-
I ми, редуцентами (наземными грибами), вторичными консументами (микро-
f артроподами) и хищниками (DiMichele, Hook, 1992, см. также библиографию

в этой статье).

* риниофиты (или риниевые) первоначально назывались псилофитами. —  Прим. 
пер.
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Вид на южный полюс Вид на экватор

Рис. 1.8. Размещение материков в кембрийский период. Крупнейшие массивы 
суши: GON (Гондвана- все современные южные континенты), NAM  

(Лаурентия -  Северная Америка), SIB (Сибирь), В AL (Балтика -  Скандинавия, 
Восточная Европа и Европейская часть России) (R.C. Blakey, личное сообщение).

Сосудистые растения стали более разнообразными в ранний девонский 
период, около 400 млн. лет назад, и хотя они были в основном небольшими и, 
видимо, образовывали моновидовые клоновые участки, некоторые из них 
достигали 2 м в высоту. В общем, количество жизненных форм было все еще 
небольшим: 10-15 родов с малым количеством видов, которые и составляли 
основу биоразнообразия в большинстве местообитаний (Niklas et al., 1985). 
К началу позднего девонского периода появились настоящие леса, представ
ленные древовидными папоротниками Rhacophyton на торфяных болотах и 
Archaeopteris (предшественниками голосеменных) на более сухих почвах. 
Некоторые из этих растений были очень крупными, до 1 м в диаметре 
(DiMichele, Hook, 1992). Интенсивная эволюция растений привела к появле
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нию в раннем каменноугольном периоде (350 млн. лет назад) совершенно 
новых и разнообразных сообществ, например, лесов, не очень отличающих
ся по своей структуре от современных.

В целом, растительные сообщества приобрели современный вид гораздо 
раньше, чем животные; структура и динамика наземных экосистем опреде
лялась эволюцией растений. В ранний каменноугольный период уже суще
ствовали растительноядные насекомые, но детритоядные членистоногие по- 
прежнему оставались основным связующим звеном между растениями и 
животными. В это время в сообществах позвоночных доминировали амфи
бии, которые, вероятно, очень мало взаимодействовали с видами собственно 
наземных экосистем. В поздний каменноугольный период, когда континен
ты сблизились, образовав Пангею, на Земле произошло дальнейшее увели
чение разнообразия растительных сообществ. Появились сложные и обшир
ные пространственно гетерогенные ландшафты, включавшие целый ряд эко
систем. Это был пик формирования торфяников Евроамериканской части 
материка. Детрит оставался основным источником питания животных. По
звоночные были представлены насекомоядными и хищниками. Эта ситуа
ция начала меняться только в пермский период (300-250 млн. лет назад) с 
появлением настоящих четвероногих растительноядных, хотя возможности 
добывания пищи из разных ярусов растительности у них еще были ограни
чены. В пермский период растения заселили сухие и сезонно сухие место
обитания. Здесь, вдали от болот, они образовали новые растительные сооб
щества. В мировом масштабе дифференциация растений на разных конти
нентах и частях континентов достигла более высокого уровня, чем когда- 
либо. Важными причинами такой «провинциализации» были расширение 
диапазона доступных для освоения условий окружающей среды и развив
шаяся способность растений использовать эти условия.

Мезозойская и ранняя кайнозойская эры (245-34 млн. лет назад).
Граница между палеозойской эрой, которую мы рассматривали выше, и ме
зозойской эрой (245 млн. лет назад) определяется самым большим вымира
нием морских организмов, составившим 95% потерь видов морской фауны, 
обитавших на мелководье (Raup, 1986). Потери наземных экосистем оказа
лись не столь существенными, и вымирание видов, произошедшее за столь 
долгий период времени, по видимому, отражает широкомасштабные клима
тические и палеогеографические изменения (Wing, Sues, 1992, см. также биб
лиографию в этой статье). Для сравнения, следующая волна глобального 
вымирания видов в конце триасового периода могла быть вызвана столкно
вением с огромным метеоритом, образовавшим Маникоуаганский кратер (>70 
км в диаметре) в Квебеке (Olsen et al., 1987). Это событие погубило многих 
крупных наземных позвоночных, хотя и не уничтожило всех крупных расти
тельноядных.
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Во время триасового периода сильно увеличилось видовое разнообразие 
и усилилось преобладание крупных растительноядных, — появились дино
завры прозауроподы. Эти существа могли иногда подниматься на задние ко
нечности и дотягиваться до пищи на высоте до 4 м, что имело важные эколо
гические и эволюционные последствия, так как позвоночные растительно
ядные могли теперь питаться растениями большую часть жизненного цикла 
последних (Wing, Sues, 1992). Растительноядные позвоночные в этот период 
начали более комплексно использовать свои пищевые ресурсы, что усилило 
нагрузку на растительные сообщества. Лесная растительность включала при
митивные хвойные и гинкговые (Ginkgo biloba, сохранившиеся в горах на 
западе Китае до наших дней). Словом, растительные сообщества достигли 
такой сложности и такого разнообразия в разных частях еще не расколов
шейся Пангеи, что их невозможно описать в одном вводном параграфе.

В юрский период (200-150 млн. лет назад) появились самые крупные на
земные растительноядные всех времён — зауроподы, способные объедать 
побеги на 10-метровой высоте и весившие более 50 т. В научном сообществе 
часто возникают споры о том, как растительность юрского периода могла 
обеспечить пищей предположительно высокую плотность растительноядных 
животных, среди которых преобладали динозавры. М. Коу и другими (Сое et 
al., 1987) было подсчитано, что биомасса крупных фитофагов в хорошо изу
ченном месте, таком как Монтана, была в 20 раз выше, чем современная, 
очень высокая биомасса травоядных Амбоселийского парка в Кении. Эти 
расчеты, однако, содержат много неточностей (Wing, Sues, 1992). Факты го
ворят о том, что первичная продукция растительных сообществ юрского 
периода была, скорее всего, низкой. Растительность состояла из разнообраз
ных групп древесных голосеменных растений, включавших сохранившиеся 
до наших дней семейства хвойных: араукарии (Araucariaceae), сосновые 
(Pinaceae), тиссовые (Тахасеае) и подокарповые (Podocarpaceae).

Пангея начала раскалываться на части, которые составили ныне суще
ствующие континенты, и этот процесс продолжался в течение юрского пери
ода. Тем не менее, барьеры для распространения видов только начали фор
мироваться, и многие таксоны имели распространение по всему свету. Кли
мат на Земле был теплым, так как описываемые события происходили в раз
гар мезозойской эры. Субтропический климат распространился на север до 
60° широты — есть над чем подумать тем, кто живёт на этой широте сейчас! 
Уинг и Сьюс (Wing, Sues, 1992) пришли к выводу, что взаимодействие осад
ков, температур и света в юрском периоде и на протяжении всей мезозойс
кой эры способствовало созданию наибольшей биомассы растений и, воз
можно, наибольшего видового богатства в средних широтах, тогда как в эк
ваториальных районах относительно сухой климат ограничивал продуктив
ность растений.
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Меловой период (150-65 млн лет назад) — это период появления цветко
вых растений (покрытосеменных), которые затем сравнительно быстро рас
пространились по всей планете. Это и позволило покрытосеменным стать 
доминирующими элементами растительности лесов ещё до окончания ме
лового периода. Однако считается (Wing, Sues, 1992), что долгое время по
крытосеменные и голосеменные сосуществовали, и последние могли состав
лять большую часть лесного покрова мелового периода. Покрытосеменные 
растения скорее всего доминировали на нарушенных участках и могли спо
собствовать эволюционной радиации двух групп растительноядных дино
завров — гадрозавров и цератопсов. Уничтожение молодой поросли голосе
менных этими фитофагами, возможно, способствовало быстрому росту по
крытосеменных. Таким образом, динозавры и «сорные» покрытосеменные, 
вероятно, эволюционировали совместно (Bakker, 1978).

Меловой период завершился драматическим событием, которое имело 
катастрофические последствия для биоты большей части американского кон
тинента, но оказало не столь разрушительное воздействие на другие терри
тории. В палеонтологической летописи данное событие представлено так 
называемой «К/Т-границей». Сейчас существует согласованное мнение от
носительно того, что когда-то считалось «невероятным заблуждением» Уол
тера Альвареса и его коллег (Alvarez, 1980), а именно: К/Т-граница — это 
результат столкновения с огромным метеоритом (возможно, в северной час
ти полуострова Юкатан). В Северной Америке в отложениях на несколько 
сантиметров выше К/Т-границы находятся споры всего нескольких видов 
папоротников, тогда как пыльца цветковых растений полностью отсутствует 
(Wing, Sues, 1992, здесь же см. библиографию).

Покрытосеменные возродились, и их роль в растительных сообществах в 
конце мелового периода значительно возросла, но, как известно, с динозавра
ми этого не случилось. Период, следующий непосредственно за К/Т-грани
цей, свидетельствует о широкой радиации млекопитающих. Крупные и очень 
крупные растительноядные, тем не менее, полностью исчезают на К/Т-гра- 
нице, и потребовалось 30 млн. лет, чтобы эволюция млекопитающих произ
вела что-либо сравнимое с динозавром средних размеров. В любом случае 
ясно, что внезапный скачок эволюции млекопитающих выше К/Т-границы, 
после 150 млн. лет, в течение которых млекопитающие играли незначитель
ную роль в сообществах и экосистемах, причинно связан с исчезновением 
доминирующих растительноядных позвоночных (динозавров) и возникнове
нием, в результате этого феномена, новых экологических возможностей. Воз
растание роли цветковых растений во время мелового периода, напротив, не 
было связано с какими-либо катастрофическими событиями в других таксо
нах, и цветковые растения постепенно заняли доминирующую позицию в ре
зультате успешной конкуренции с более древними формами растений.
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Поздний кайнозой (34 млн. лет назад -  до наших дней). Данные о 
видах и сообществах растений, а также возможности сделать выводы об их 
местообитаниях становятся значительно доступнее по мере приближения к 
настоящему времени. Поздний период кайнозойской эры (34 млн. лет назад) 
представлен богатыми ископаемыми материалами с высоким пространствен
ным и временным разрешением. Почти все виды имеют современные экви
валенты, что побуждает к сравнениям и облегчает интерпретацию находок. 
Все семейства растений, представленные в материалах пыльцевого анализа, 
существовавшие 20 млн. лет назад, существуют и в наши дни. То же самое 
относится к родам растений, найденных в ископаемых остатках, возраст ко
торых 10 млн. лет (Traverse, 1988). География того времени была такой же, 
как и сейчас, хотя крупномасштабные изменения уровня моря, связанные с 
ледниковыми периодами плиоцена и плейстоцена (несколько миллионов лет 
назад), приводившие к созданию и разрушению связей между крупными 
массивами суши, оказали сильное влияние на миграцию наземных растений 
и животных.

В течение большей части позднего кайнозоя леса продолжали доминиро
вать в экосистемах Земли, но во второй половине этого периода сформиро
валась другая тенденция в развитии сообществ растений. Это была экспан
сия трав и образование огромных участков безлесной растительности, вклю
чающих саванны, степи, тундру и пустыни. Небольшие лесные массивы, 
чередующиеся с открытыми местообитаниями, а также саванны и луга, ста
ли обычными сначала на одних континентах (например, в некоторых райо
нах Африки, 15 млн. лет назад), а затем на других, например, в Северной 
Америке (Potts, Behrensmeyer, 1992). В Северной Америке успех экспансии 
азиатских видов, похоже, возрастал по мере широкого распространения па
стбищ (Potts, Behrensmeyer, 1992). Распространение растительных сообществ 
открытого типа произошло благодаря снижению среднегодовых температур 
в высоких широтах, повышению средних температур в низких широтах и 
снижению (летом) обилия осадков в средних широтах (Wolfe, 1985), и это 
происходило из-за формирования массивных горных цепей (см. ниже).

Распространение пастбищ и других открытых формаций в Евразии в пос
ледние 20 млн. лет документально зафиксировано с помощью исследования 
окаменевших зубов наземных травоядных млекопитающих (Fortelius et al., 
2002, см. также библиографию к этой статье). Увеличение длины зубов (гип- 
содонтия) является адаптивной реакцией на необходимость повышения проч
ности зубов, которым приходилось пережевывать волокнистые растения от
крытых и аридных сообществ. В поддержку этой гипотезы было показано, 
на примере данных по 254 современным сообществам млекопитающих 
(Damuth, Fortelius, 2001), что существует высокая степень корреляции меж
ду гипсодонтией и среднегодовым количеством осадков. Карты на рис. 1.9
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РИС. 1.9. Карты распределения средних значений гипсодонтии у евроазиатских крупных травоядных млекопитающих в течение 
пяти периодов неогена, а также современное среднегодовое количество осадков в Евразии (по: Fortelius et al., 2002).
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показывают географическое распределение средних значений гипсодонтии 
в течение 5 периодов, от раннего миоцена (24-15 млн. лет назад) до плиоце
на (5-2 млн. лет назад), и современное распределение осадков за период 
1961-1990 гг. Карта раннего миоцена показывает низкий общий уровень гип
содонтии, что подразумевает преобладание гумидных экосистем, с незначи
тельными исключениями (Центральная Азия и Иберийский полуостров). 
Гипсодонтная фауна стала интенсивно развиваться на территории Китая в 
среднем миоцене, а к началу позднего миоцена (11-8 млн. лет назад) про
изошло существенное увеличение географического пространства, занятого 
ею, в районе современного Средиземного моря и на востоке Центральной 
Азии.

Эта ситуация не очень отличается от таковой, существущей в наши дни, 
за исключением того, что центр ареала гипсодонтовой фауны располагался 
гораздо западнее, чем главный центр аридных экосистем сегодня. Хорошо 
заметные изменения в период от среднего до позднего миоцена совпадают с 
основной фазой поднятия вершин Гималаев, Тибетской платформы, а на за
паде — горных районов Северной Америки, что, вероятно, привело к дли
тельному похолоданию и аридизации на континенте в последние 10 млн. лет 
(Ruddiman, Kutzbach, 1989). Географическое распределение гипсодонтии в 
плиоцене в значительной степени соответствует распределению осадков в 
настоящее время. В Западной Европе численность гипсодонтной фауны вновь 
понизилась (климат стал более влажным) по сравнению с поздним миоце
ном, а в Восточной Азии, в связи с аридизацией климата, образовался новый 
мощный центр гипсодонтии. Было продемонстрировано (Jemvall, Fortelius, 
2002), что колебания уровня гипсодонтии в основном определялись измене
нием структуры ареалов у географически широко распространенных и име
ющих высокую локальную численность видов, что еще раз подтверждает 
интерпретацию данных, приведенных на рис. 1.9, относительно изменений 
в доминантных экосистемах того времени.

Последний 1 млн. лет в истории Земли характеризовался значительными 
климатическими изменениями (см. рис. 5.5 в гл. 5) и, как следствие этого, 
широкомасштабными изменениями в распространении видов. Растительные 
сообщества позднего четвертичного периода постоянно трансформировались, 
возникали оригинальные сочетания сосуществующих видов, формируя но
вые, но геологически недолговечные сообщества (Huntley, Webb, 1989). Это 
выглядело так, как будто биотическую динамику постоянно поддерживали 
бы в переходном состоянии, которое было вызвано запаздыванием происхо
дящих процессов — приостановкой миграций видов, вызванных климати
ческими изменениями, инерционностью сукцессионных процессов и про
цессов, сопутствующих формированию почв, а также задержками, связан
ными с эволюционным ответом популяций на изменение условий окружаю
щей среды.
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За последние 10 ООО лет на Земле возрастало влияние, которое оказывал 
на все экосистемы один всеядный вид — Homo sapiens. Агроценозы, в ос
новном монокультуры трав, покрывают огромное пространство — 28% по
верхности суши (без Антарктиды и Гренландии, WRI, 2000). Они заместили 
многие растительные сообщества в наиболее продуктивных регионах пла
неты. Мы привыкли видеть вокруг себя обширные пространства безлесных 
равнин (поля зерновых культур) без каких-либо крупных травоядных жи
вотных. Только этим и объясняется, почему нас не удивляет резкая транс
формация природных экосистем — превращение лесов в степи, а степей со 
множеством разнообразных травоядных млекопитающих в сплошные посе
вы злаков, где крупных животных нет вообще.

Скорее всего, именно человек стал причиной широкомасштабного выми
рания крупных позвоночных (весом >50 кг) в позднем плейстоцене (Martin, 
1967, 1984). Конечно, люди вряд ли могли убить каждую отдельную особь; 
вымирание, скорее всего, явилось следствием не только охоты, но и антро
погенного воздействия, вызвавшего изменения экосистем. Возможно, также 
сыграли свою роль болезни, переносимые людьми. Р. Поттс и А.К. Берен- 
майр (Potts, Behrensmeyer, 1992) сравнили изменения, вызванные воздействи
ем человека на экосистемы Земли, с массовым вымиранием в пермском пе
риоде, когда широкая адаптивная радиация растительноядных, освоивших 
высокопродуктивные фитоценозы, сформировала сообщества, основанные 
на взаимодействии растений и растительноядных животных, которые вы
теснили древние сообщества и экосистемы, определявшиеся связью расте
ние -  детритофаг.

1.7. Основные местообитания Земли в наши дни

Описание существующих в настоящее время на Земле местообитаний 
ставит перед нами проблему, противоположную той, с которой мы сталкива
лись в предыдущем разделе, — избыток данных. Были составлены очень 
сложные классификации местообитаний, даже еще более сложные, чем об
суждавшиеся в разд. 1.2, и все они имеют свои достоинства. Здесь я буду 
придерживаться наиболее всеохватного подхода к важнейшим местообита
ниям, сопоставимого с обзором местообитаний прошлого, приведенным в 
предыдущем разделе. Цифры, которые будут далее представлены, взяты из 
сводки «Мировые ресурсы 2000-2001» (WRI, 2000). Ценная информация о 
мировых экосистемах и природоохранных службах, используемая при рабо
те над данным разделом, была любезно предоставлена UNDP (Программа 
развития Организации Объединенных Наций), UNEP (Программа Организа
ции Объединенных Наций по окружающей среде), WB (Мировой Банк), а
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также WRI (Институт мировых ресурсов). Классификация содержит только 
пять типов местообитаний/экосистем: лес, луг, сельскохозяйственные уго
дья, береговые и пресноводные экосистемы. Экосистемы лугов рассматри
ваются в очень широком смысле и включают открытые и закрытые ланд
шафты, например, заросли кустарников, лесистую саванну, саванну, луга и 
тундру. Сельскохозяйственные экосистемы включают пашни, а также моза
ику из культурной и природной растительности. В глобальном масштабе 
наземные экосистемы лесов, лугов и агро-экосистемы составляют 86% всей 
площади суши. Оставшуюся часть земной поверхности составляют в основ
ном снега и льды, а также площади, заселённые людьми —урбанизирован
ные территории (4%) и неплодородные земли (WRI, 2000).

Давайте начнём со сравнения основных местообитаний Земли, какой она 
была примерно 8 ООО лет назад, когда влияние человека было минимальным, 
и современной ситуации (рис. 1.10). Естественно, что относительно любых 
цифр, характеризующих состояние суши 8 ООО лет назад, существуют со
мнения, это относится и к изменениям климата со времени последнего оле
денения. Современная ситуация осложнена помимо всего прочего ещё и тем, 
что существуют весьма обширные территории, на которых мы видим сме
шение сельскохозяйственных земель, лесов и лугов (7% площади суши; WRI, 
2000). Эти земли я включил в сельскохозяйственные местообитания.

Лесной покров 8 000 лет назад составлял почти половину (48%) сум
марной площади суши — около 130 млн. км2, эти вычисления сделаны на 
основании современных климатических данных (WRI, 2000). Развитию 
лесного покрытия суши способствуют 3 основных фактора: температура, 
осадки и эвапотранспирация* (Holdridge, 1967). Леса встречаются там, 
где среднегодовое выпадение осадков составляет 250 мм в год, потенци
альная эвапотранспирация менее чем 4, а среднегодовая температура пре
вышает отрицательное значение. Восемь тысяч лет назад луга, то есть 
открытые ландшафты, занимали немногим меньшую площадь (42%), чем 
леса, тогда как остальная часть суши в основном была покрыта льдом. В 
общих чертах такое разделение суши на лесные и нелесные местообита
ния относится ещё к позднему миоцену, когда формирование основных 
горных цепей и возвышенностей Азии и Северной Америки привело к 
похолоданию и более сухому климату, а также к великой экспансии от
крытых типов растительности и сокращению площади лесов, как было 
описано выше.

Процент покрытия суши основными типами местообитаний-экосистем 
сегодня разительно отличается от того, каким он был 8 000 лет назад (рис. 
1.10). Площадь лесов сократилась, приблизительно, вполовину. Что касает-

* эвапотранспирация —  суммарное испарение влаги, переходящее в атмосферу в 
результате транспирации растений и испарений почвы. —  Прим. пер.
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Рис. 1.10. Встречаемость основных местообитаний Земли около 8 ООО лет назад и 
в наши дни. Рассматриваются три основных естественных типа местообитаний —  

леса, луга и прочие. В наши дни леса подразделяются на девственные, 
неподверженные антропогенным воздействиям; девственные, подверженные 

антропогенным воздействиям, и трансформированные. Луга подразделяются на 
луга и сельскохозяйственные угодья. Цифры взяты из WRI (2000). (Ориг.). 

[Обозначения справа от рисунка, сверху вниз: а) неподверженные антропогенным 
воздействиям девственные леса, б) подверженные антропогенным воздействиям 

девственные леса, в) трансформированные леса, г) луга, д) сельскохозяйственные
угодья, е) другие ландшафты].

ся оставшихся лесов, то только половину их можно рассматривать как «от
носительно нетронутые, крупные природные неповрежденные лесные эко
системы» [в классификации WRI (2000) они называются «пограничными» 
(frontier) лесами], и только 60% из них не находятся под угрозой исчезнове
ния. Таким образом, площадь естественных лесных экосистем, не находя
щихся под угрозой исчезновения, снизилась с 62 млн. км2 до всего лишь 
8,4 млн. км2 в наши дни. Значительная часть оставшихся лесов — это боре
альные (северные) леса России и Северной Америки, а также тропические 
леса Южной Америки. Немного тропических лесов осталось в Южной Азии 
(в основном в Индонезии) и Африке (в основном в Демократической Рес
публике Конго). Эти леса соответствуют критерию «относительно нетрону
тые, крупные природные неповрежденные лесные экосистемы» (WRI, 2000). 
Около половины современных лесов составляют тропические леса, из кото
рых 12% защищены, в то время как только 6% нетропических лесов оказы
ваются защищенными (WRI, 2000). Уровень защищённости рассматривае
мых лесов и их типы также отличаются в разных странах.
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Большое сокращение лесных массивов за последние 8 ООО лет произошло из- 
за резкого увеличения площадей агро-экосистем, которые сейчас занимают 28% 
всей площади суши (21%, если не учитывать площади, на которых представле
ны агроценозы, формирующие мозаику с лесами и лугопастбищными угодья
ми). Однако не доказано, что только леса переходят в агро-экосистемы. Терри
тории, занятые лугами, остались приблизительно такими же, как 8 ООО лет на
зад, но и здесь произошли значительные изменения. Существовавшие ранее луга 
превращались в агроценозы, в то время как территории, на которых когда-то 
были леса, в настоящее время относятся к пастбищам, то есть к лугам. Совре
менное сочетание лесов, лугов и сельскохозяйственных угодий отображает раз
личие в природе континентов. Доля лесов намного выше (33^14%) в Европе, 
России и Америке, чем на Среднем Востоке, в Африке и Океании, где леса 
покрывают всего лишь от 2 до 14%, и где преобладают луга (74-84%; WRI, 
2000). Не совсем обычный в этом отношении континент — Азия, на котором 
относительно мало как лесов (18%), так и лугов (41%), а сельскохозяйственных 
земель больше, чем на любом другом континенте — 41%. Сравниться в этом с 
Азией может только Европа, не включая Россию. Пресноводные экосистемы — 
реки, озёра и заболоченные местообитания —занимают 1% поверхности Земли. 
Влияние человека на них очень велико: 60% крупных рек сильно или умеренно 
разделены различными дамбами и каналами (WRI, 2000), половина заболочен
ных земель была утеряна в XX веке (Myers, 1997). Береговые зоны определе
ны (WRI, 2000) как территории, простирающиеся от приливных и субприлив- 
ных зон, находящихся выше континентального шельфа, до прилегающих зе
мель вплоть до 100 км от побережья. Таким образом, прибрежные зоны -  это 
сочетание различных местообитаний, которые подверглись сильному влия
нию человека, так как около 40% населения Земли живёт в пределах 100 км 
от береговой линии (WRI, 2000). Два специфических местообитания харак
терны для береговых территорий — это мангровые леса и коралловые рифы. 
Мангровые деревья в тропических регионах занимают около четверти пло
щади береговой линии. Потери мангровых лесов огромны, по оценкам специ
алистов более половины их на нашей планете уже уничтожено (Kelleher et al., 
1995). Деградация (обесцвечивание) коралловых рифов с недавнего времени 
стала серьёзной проблемой, которая, возможно, возникла благодаря повы
шению температуры моря из-за глобального потепления.

1.8. Резюме: пять пунктов, которые стоит запомнить

Местообитание. Местообитание вида составляет ту часть окружающей 
среды, которая может обеспечить вид ресурсами, необходимыми для суще
ствования популяций. В действительности, популяция может погибнуть даже
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в подходящей среде обитания из-за неблагоприятных погодных условий или 
контактов с другими видами; таким образом, не все благоприятные место
обитания постоянно заселены. Требования к окружающей среде видов с мел
кими размерами особей очень специфичны, а значит, во многих ландшафтах 
для них пригодны только маленькие участки. Многие крупноразмерные виды, 
напротив, менее требовательны по отношению к среде обитания.

Микроместообитания. Значительная часть биоразнообразия на Земле 
связана с микроместообитаниями: упавшими деревьями и другими древес
ными остатками, телами погибших животных, навозными кучами, много
численными и обширными полостями в почве под пологом леса, маленьки
ми лужами, а также многими другими участками окружающей среды, даю
щими приют и пищу мелким организмам. Отдельные особи животных, рас
тений и грибов могут даже при жизни быть микроместообитанием для пара
зитов, травоядных видов или для мицетофагов. Многие микроместообита
ния существуют недолго, а значит, виды, населяющие их, легко перемеща
ются в пространстве в поисках новых микроместообитаний.

Связность. Связность участков местообитания или соответствующих им 
местных популяций отражает ожидаемый поток мигрирующих особей из 
других популяций на рассматриваемый участок среды обитания. Изоляция — 
противоположность связности. Связность зависит как от структуры ланд
шафта (насколько удалены участки среды обитания друг от друга), так и от 
характеристик вида (скорость и дальность миграции). Связность часто изме
ряется с помощью расстояния до соседней популяции, но это не совсем вер
но; вместо этого лучше использовать критерии, описанные в разделе 1.4. 
Экологи, занимающиеся изучением ландшафтов, склонны описывать связан
ность ландшафта в целом, хотя связность лучше сначала определить для каж
дого отдельного участка местообитания, а затем на основании этих данных 
можно получить приблизительные средние значения для ландшафта в це
лом. Емкость метапопуляций фрагментированных ландшафтов описывает 
способность данного ландшафта поддерживать жизнеспособность метапо
пуляции.

Доисторические местообитания. Наземным экосистемы появились около 
500 млн. лет назад. В течение первой половины этого периода экосистемы 
состояли в основном из растений и редуцентов. Травоядные динозавры до
минировали в юрском периоде, 200-150 млн. лет назад, что, возможно, при
вело к эволюции современных быстрорастущих цветковых растений, бурно 
развивавшихся в период их господства. В наземных экосистемах Земли 10- 
20 млн. лет назад преобладали леса, но когда климат на больших территори
ях стал суше, началась экспансия открытых растительных сообществ.

Основные местообитания в наши дни. Площадь суши на Земле состав
ляет 130 млн. км2, при этом лесами покрыто менее четверти этой террито
рии. Однако девственные, неподверженные антропогенным воздействиям
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лесные экосистемы присутствуют только на 6% суши, т.е. всего лишь на 
15% той площади, которую они занимали 8 ООО лет назад. Предельно упро
щенные агроценозы покрывают 28% суши.



ГЛАВА 2. УТРАТА МЕСТООБИТАНИЙ

Вступление

Финский язык послужил источником всего лишь нескольких слов, кото
рые широко используются другими народами. Одно из них, конечно, «сау
на», второе — «аапа». Хотя нужно быть экологом, чтобы знать: аапа — это 
определенный тип низинного болота, открытая заболоченная местность. Вы 
сможете прочувствовать, что такое болота аапа, если окажетесь в бореаль
ных районах Финляндии севернее широты 63°. Вокруг вас будет прости
раться обширная заболоченная территория, лишенная деревьев, со множе
ством небольших открытых водоемов, а в довольно разнообразном расти
тельном покрове преобладают осоки. Торфообразующий мох сфагнум, ха
рактерный для северных болот, покрывает лишь узкие, но часто очень длин
ные гребни, которые возвышаются до 1 метра над основным уровнем боло
та и создают удобные для человека проходы. Но никогда не знаешь, тянется 
такой проход до самого конца болота, или же, что бывает гораздо чаще, эти 
гребни неожиданно обрываются на самой его середине. На низинных боло
тах аапа всегда очень влажно, поскольку они могут образоваться только там, 
где обильные осадки выпадают в основном зимой в виде снега, а так как 
ландшафт равнинный, то территория, занятая болотами аапа, весной обыч
но залита водой. Самый простой способ попасть на болота аапа -  это при
плыть туда на лодке, поэтому первоначально вы окажетесь на берегу не
большой реки.

Болота аапа с их несметными тучами комаров непривлекательны для боль
шинства людей, но они представляют собой специфическое местообитание 
для многих видов, которые предпочитают жить именно здесь, а в других 
местах встречаются крайне редко. Это мхи, сосудистые растения, и конеч
но, многочисленные виды болотных птиц. Болота аапа не только особое ме
стообитание для болотных растений и животных, но они также образуют 
специфические экосистемы, отличные как от озерных, так и от наземных 
сообществ. В настоящее время экологи обсуждают роль болот аапа и других 
северных болот в связи с глобальным изменением климата. Повышение тем
пературы и понижение уровня грунтовых вод увеличат выделение углекис
лого газа из торфа, но это будет — по крайней мере, частично — компенси
ровано ростом первичной продуктивности (Silvola et al., 1996). Кроме угле
кислого газа, на болотах аапа обильно выделяется метан, а при потеплении 
этот процесс пойдет еще интенсивнее (Nykanen et al., 1998). Сухое и теплое 
лето усилит выделение окиси азота — еще одного парникового газа, кото
рый образуется в болотах аапа и других заболоченных северных местнос
тях (Martikainen et al., 1993). Из-за своей огромной протяженности северные
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болота играют значительную роль в глобальной системе обратных связей, 
регулирующих динамику парникового эффекта и способствующих потепле
нию климата. Моя интерпретация результатов современных исследований 
состоит в том, что, вероятно, будет наблюдаться положительная обратная 
связь, поскольку повышение температуры усилит выделение парниковых 
газов из болот вообще и из низинных болот в частности. Однако возможно, 
что повышение температуры может сделать болота суше, и, таким образом, 
выделение метана уменьшится.

В Европе болота аапа стали такими, как они выглядят сегодня, примерно 
10 ООО лет тому назад, после завершения последнего ледникового периода. 
Следует отметить, что они никогда не были покрыты лесами. Крупнейший 
комплекс болот аапа в северной Европе вперемежку с другими типами бо
лот, пересекаемых извилистыми реками с песчаными берегами, находился в 
районе Локка, на востоке Финской Лапландии. Его площадь составляла бо
лее 40 ООО га нетронутых природных местообитаний. Здесь гнездилось око
ло ста тысяч птиц, а небольшие изолированные поселения людей выживали 
за счет рыболовства, охоты, выращивания картофеля, а на заливных пой
менных лугах местные жители заготовляли сено, необходимое для разведе
ния крупного рогатого скота. Одно из крупнейших болот аапа этого района, 
называемое Посоаапа, простиралось на 16 км. Никто не видел его после 1967 г., 
но мой учитель, профессор Хельсинкского университета Рауно Руухиярви, 
в 1958 г. прокладывал на этом болоте экологические профили и изучал рас
тительность. Он и теперь хорошо помнит то, что видел 46 лет тому назад:

«Переход через Посоаапа с юга на север занял целый долгий день, а по
скольку гребни пролегали в основном с запада на восток, то было трудно пре
одолевать большие мочажины (фларки), а также многочисленные мелкие лужи. 
Передо мной, до самого горизонта простирался великолепный ландшафт. Флар
ки, занимающие сотни гектаров, блестели разными цветами от белого до зеле
ного и ржаво-красного, в зависимости от растительности. Лес далеко на гори
зонте, изрезанный цепочкой голубых прогалин, был едва виден. Единствен
ными звуками были голоса птиц и жужжание надоедливых слепней. В небе 
парили два сапсана, гоготанье линяющих гусей-гуменников и свист золотис
тых ржанок сопровождали одинокого ботаника в течение всего пути».

Интенсивное изучение птиц в районе Локка проводилось с 1959 по 1962 г. 
(Pessa et al., 1994). Здесь размножалось 111 видов при общей численности 
около 40 ООО пар. Этот список включает 11 видов, которые в настоящее вре
мя в Финляндии находятся под угрозой исчезновения. Считалось, что в Лок
ка гнездится почти одна треть от всей финской популяции краснозобого конь
ка. Список одних только видов куликов был длинным и впечатляющим (при
мерное количество гнездящихся пар указано в скобках): черныш (3 830), 
турухтан (3 820), грязовик (750), бекас (590), щёголь (530), гаршнеп (295),
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перевозчик (163), большой улит (130), средний кроншнеп (97), круглоносый 
плавунчик (94), золотистая ржанка (80), белохвостый песочник (55), галстуч
ник (8), чибис (8), фифи (5), чернозобик (2), травник (2). Всего 17 видов и 
около 10 ООО пар. А еще здесь гнездились 99 пар серого журавля.

Этот настоящий рай для болотных птиц в районе Локка исчез летом 1968 г., 
после создания водохранилища площадью 420 км2. Второе водохранилище — 
Порттипахта (220 км2), расположенное к западу от Локка, — было заполне
но водой спустя несколько лет. Если ехать на автомобиле из Рованиеми до 
Ивало по шоссе Е-75 (главная дорога, пересекающая с юга на север Вос
точную Лапландию), то вы проедете между двумя огромными водохранили
щами. Порттипахта можно видеть с дороги, но для того, чтобы увидеть во
дохранилище Локка, надо свернуть на дорогу, идущую из Соданкюля, и дое
хать до деревни Локка. А как выглядит Локка сегодня? Это большое озеро, 
хотя, когда уровень воды низкий, его площадь уменьшается почти на поло
вину, частично обнажая утраченные местообитания, теперь, конечно, совер
шенно измененные. Сообщество птиц значительно преобразилось (Pessa et 
al., 1994). Неудивительно, что численность куликов сократилась примерно 
до 10% от той, какой она была до создания водохранилища; значительно 
увеличилось количество чаек и крачек; численность уток и других водопла
вающих птиц уменьшилась примерно на 2/3. Успешность размножения уток 
значительно снизилась. Рыболовство стало наиболее важным видом хозяй
ственной деятельности для местного населения, особенно с тех пор, как в 
это водохранилище были выпущены сиги. С 1975 по 1995 г. уловы рыбы в 
среднем составляли около 5 кг на 1 гектар (Sutela, Mutenia, 2001).

***

В 1958 г., когда стало известно, что компания Кемийоки Ltd. планирует 
строительство водохранилищ в Локка и других местах Лапландии, Финская 
Ассоциация Охраны Природы, неправительственная организация, основала 
комитет для проведения экологических исследований природы тех районов, 
которые предполагалось хозяйственно осваивать. Секретарем этого комите
та стал профессор Руухиярви. В своей статье, опубликованной в 1970 г., он 
описал трудности, с которыми столкнулся этот комитет. В настоящее время 
в Финляндии, как и в других странах Европейского Союза, всесторонняя 
оценка воздействия крупных проектов на окружающую среду является обя
зательной. В 1958 г. правительство Финляндии не требовало проведения та
кой оценки, однако компания Кемийоки Ltd. в ответ на вежливую просьбу о 
финансировании внесла-таки символическую сумму. Тогда еще не было за
щитников окружающей среды, которые могли бы громко заявить о себе, и 
ученые только попросили разрешения документировать то, что вскоре долж
но быть утрачено.
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Хотя местообитания продолжают исчезать, сегодня вопросы защиты ок
ружающей среды широко обсуждаются в Европе. Для большинства людей 
становится очевидным тот факт, что в результате антропогенного воздей
ствия от многих естественных местообитаний практически ничего не оста
лось. Эти проблемы не просто обсуждаются — уже устанавливаются допус
тимые пределы того вреда, который люди могут наносить окружающей сре
де. Компания Кемийоки Ltd., которая занимается эксплуатацией водохрани
лищ Локка и Порттипахта, наконец, поняла, что нынешняя ситуация с охра
ной окружающей среды отличается от той, какая была в 1960-е гг. Они пла
нировали построить еще одно водохранилище — Вуотос. Это строительство 
было задумано ещё в те самые годы, одновременно с проектами водохрани
лищ Локка и Порттипахта. Компания Кемийоки Ltd. приобрела земли в рай
оне, который должен был стать третьим гигантским водохранилищем, и вы
рубила там большую часть лесов. После этого в тех местах уже не осталось 
старых лесных массивов. Однако тогда им пришлось приостановить все ра
боты. В 1982 г. правительство приняло решение о нецелесообразности со
здания водохранилища Вуотос. Но компания вместе с местной администра
цией не отказались от своих планов. И действительно, — другое правитель
ство в период экономического спада 1992 г. дало добро на строительство 
водохранилища. Это решение вызвало длительный судебный процесс по 
поводу лицензирования такой деятельности. По ходу рассмотрения дела слу
чился небольшой скандал, когда выяснилось, что компания Кемийоки Ltd. 
устраивала приемы для гражданских чиновников и прочих представителей 
власти.

Изучение территории, на которой планировалось создать новое водохра
нилище (250 км2), и оценка возможного ущерба окружающей среды были 
проведены в 1994 г. (Itamies et al., 1994). Это исследование включало анализ 
растительности и почвы, малых водоемов с населяющими их растениями и 
животными, редких и исчезающих видов сосудистых растений, лишайни
ков, грибов, дневных и ночных бабочек, почвенных беспозвоночных, а так
же птиц. Кроме того, были подсчитаны урожаи лесных ягод и грибов. Спе
циально изучались местообитания, которые должны были больше всего по
страдать. В их число вошла единственная крупная река, сохранившаяся в 
Лапландии, — Кемийоки (на протяжении 53 км), специфические местооби
тания, создававшиеся человеком в течение сотен лет вокруг деревень, и бо
лота — от открытых болот аапа до заболоченных ельников. В этом регионе 
уже не осталось природных лесов. Но Итямиес и его коллеги (Itamies et al., 
1994) пришли к выводу, что постепенно леса могут восстановиться до пер
воначального состояния, тогда как утрата местообитаний, затопленных во
дохранилищем, будет невосполнимой. Неудивительно, что в таком большом 
и разнообразном регионе как Вуотос группа компетентных полевых биоло
гов открыла десятки редких и исчезающих видов (Itamies et al., 1994).
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Тяжба, начавшаяся в 1992 г., переходила из одного суда в другой, и каза
лось, что она будет тянуться вечно. Но судебный процесс был, в конце кон
цов, завершен, и, к удивлению многих, Финский высший административ
ный суд 18 декабря 2002 г. отказал в выдаче лицензии (Водного Акта) на 
работы в районе Вуотос по строительству дамбы согласно представленному 
проекту. Такое решение было основано на оценке долговременного и невос
полнимого ущерба, который водохранилище нанесло бы местообитаниям и 
природе вообще. И решение было окончательным. «Это одна из крупней
ших побед в истории нашей организации», — сказал господин Эро Ирьё- 
Коскинен, директор Финской ассоциации охраны природы. «Мы посвятили 
почти 10 лет только последней стадии этой долгой борьбы», — отметил Та- 
пани Веистола, специалист по программе «Natura-2000» (Общеевропейская 
сеть охраняемых территорий для защиты биоразнообразия), представляю
щий Финскую Ассоциацию охраны природы. А затем он добавил: «Регион 
Вуотос был исключен из программы «Natura-2000» в 1998 г., и его экологи
ческая ценность оказалась проигнорирована. Высший Административный 
Суд возвратил это дело в Правительство в 2000 г. С тех пор Правительство, 
вопреки нашим ожиданиям, не сделало ничего, чтобы сохранить эту мест
ность, относящуюся к программе «Natura-2000». Но теперь ситуация изме
нится». В самом деле, — болота Вуотос были признаны Европейским Со
юзом «Ключевой орнитологической территорией (IBA)», т.е. территорией, 
имеющей большое значение для гнездования и, значит, для охраны птиц, а в 
январе 2004 г. эти болота были включены в сеть «Natura-2000». Как и следо
вало ожидать, компания Кемийоки Ltd. подала апелляцию на это решение — 
надеясь, что в будущем они смогут построить малые гидроэлектростанции 
на реке Кемийоки.

2.1. От потребностей видов к глобальным изменениям

Казалось бы, описание видовых местообитаний — простейшая задача 
для компетентного эколога, но, как было показано в предыдущей главе, это 
не так. Если трудно определить, что именно составляет местообитание вида, 
то количественная оценка утраты местообитаний тоже непроста. Утрата ме
стообитания сама по себе — не простое явление, что понятно уже из выра
жения: «утрата и фрагментация местообитания». Одна из трудностей — про
странственные масштабы: утрата местообитания может и должна быть оце
нена с использованием различных пространственных масштабов. Экологи 
обычно оценивают потребности какого-либо вида «X» в ресурсах окружаю
щей среды по потребностям конкретных популяций, что подразумевает изу
чение небольших территорий — обычно не свыше 1 км. Напротив, если ут
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рата местообитаний рассматривается в средствах массовой информации, 
то обычно речь идёт о гораздо более масштабных потерях с утратой целых 
экосистем — таких, например, как вырубка лесов под сельскохозяйствен
ные угодья или осушение болот.

Насколько быстро исчезают тропические леса? По оценкам Института 
мировых ресурсов (WRI, 2000) они относятся к категории девственных ле
сов, определяемых как «относительно ненарушенные, крупные, естествен
ные лесные экосистемы» (см. рис 1.10). Подобные леса имеют очень боль
шую пространственную протяженность, но на практике основная проблема 
связана вовсе не с охраной обширных нетронутых местообитаний. Так, для 
сохранения европейских бореальных лесов начали создавать «ключевые лес
ные участки», площадь которых в Финляндии в среднем составляет только 
0,5 га (разд. 5.3). В итоге, если использовать критерий Института мировых 
ресурсов (2000), то в южной Финляндии вообще не осталось девственных 
лесов, но, принимая во внимание все леса, даже небольшие, которые могут 
считаться естественными или частично естественными, их общая площадь 
составляет не менее 100 000 га.

Безусловно, нет единого масштаба, который следовало бы принимать при 
решении вопросов, связанных с утратой местообитаний. В какой-то степени 
различие между очень большими и очень малыми масштабами аналогично 
различию между попытками сохранения видов, с одной стороны, и популя
ций — с другой. Виды, которым грозит исчезновение в глобальном масшта
бе, находятся на верхней позиции списка глобальных задач охраны приро
ды, тогда как усилия на национальном и региональном уровне сосредоточе
ны на охране популяций, которые могут исчезнуть. В силу этих причин по
пуляционный уровень оказывается фундаментальным (разд. 5.1):

(1) Шансы на выживание вида уменьшаются по мере сокращения количе
ства популяций, и вид вымирает, когда исчезает последняя популяция.

(2) С точки зрения значимости популяций для экосистем и той роли, кото
рую экосистемы играют в жизни человеческого общества, важно существо
вание популяции в локальном сообществе и в экосистеме, а не то, выживет 
ли какой-либо конкретный вид где-нибудь еще или нет.

(3) Для того, чтобы люди могли наслаждаться природой, не затрачивая 
значительных средств не преодоление больших расстояний, важно, чтобы 
густая сеть местообитаний сохранялась по всей территории Земли.

(4) Доскональное осмысление процессов вымирания видов требует по
нимания того, что происходит внутри популяций.

Для меня как популяционного эколога профессиональный интерес к ут
рате местообитаний и их фрагментации связан с рассмотрением данной про
блемы на уровне популяций и метапопуляций. Поэтому меня особенно ин
тересуют механизмы, поддерживающие их жизнеспособность. Ответ на воп
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рос о пространственных масштабах утраты местообитаний связан с изуче
нием их фрагментации. Фрагментация местообитаний оказывается одним 
из ключевых процессов, приводящих к их потере, и его необходимо исследо
вать, используя несколько различных масштабов. К чему приведет утрата 
какого-либо местообитания, или, наоборот, его сохранение в небольших или 
крупных фрагментах — один из классических вопросов в природоохранной 
биологии. Ответы на эти вопросы я рассмотрю в главах 3 и 4.

Цель настоящей главы — двоякая. В следующем разделе я проанализи
рую существующие представления о популяции и метапопуляции, и рассмот
рю разные типы утраты местообитаний, а также основные экологические 
последствия этой утраты. Данный раздел служит преамбулой к главе 3, кото
рая более детально рассматривает мнения экологов по поводу реакции попу
ляций на утрату местообитаний, а также к главе 4, где я попытаюсь подвести 
итог тому, как популяции реагируют на утрату местообитаний и их фраг
ментацию. Далее в этой главе я перейду к рассмотрению процессов утраты 
местообитаний в совершенно ином пространственном масштабе — в масш
табе всей нашей планеты. Я  вкратце представлю результаты анализа ото
бранных мною фактов и цифр, что вполне достаточно для целей этой книги. 
Сделать всеобъемлющий обзор эмпирических данных о глобальной утрате 
местообитаний — титанический труд, который может быть предпринят круп
ными исследовательскими коллективами и организациями.

2.2. Четыре варианта утраты местообитания

Если вырубают какой-либо участок леса, и эта земля становится, напри
мер, частью города, то площадь вырубленного лесного массива оказывается 
потерянной для населяющих его видов. В данном случае процесс утраты 
местообитания совершенно очевиден. Но, как правило, для рассмотрения 
всех вариантов такой утраты, которые отличаются друг от друга степенью 
радикальности, необходим более сложный подход. Во-первых, мы можем 
провести различие между утратой качества и утратой количества. После
дняя представляет собой такую тотальную утрату качества местообитаний, 
что утраченным оказывается всё — по крайней мере, когда речь идет об 
уничтожении местообитаний узкоспециализированных видов. Вырубка— не 
самое подходящее местообитание для большинства видов обитателей лес
ных массивов, однако ухоженные и расчищенные леса все же сохраняют 
некоторые характеристики природного леса. У тысяч видов, населяющих 
леса, существует широкий диапазон ответных реакций на изменения место
обитаний, возникающие в процессе эксплуатации лесов, — начиная с того, 
что популяции широко распространенных видов вообще никак не реагируют
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на некоторые внешние воздействия, и заканчивая полным исчезновением 
популяций более чувствительных видов.

Утрата качества местообитания и его количества (территории) могут от
носиться к одному конкретному участку. Две другие формы утраты место
обитаний относятся к нарушению пространственных взаимосвязей между 
многочисленными фрагментами и к временным изменениям в качестве (табл. 
2.1). Общим знаменателем оказывается отсутствие доступа видов к место
обитанию, что может происходить либо в пространстве из-за уменьшенной 
связности, либо во времени из-за уменьшения непрерывности (см. разд. 1.4). 
Отсутствие доступа возникает из-за специфических свойств жизненного 
цикла организмов, — например, ограниченной способности пересекать про
странство чуждой для них среды или из-за невозможности выжить в каком- 
либо месте и дождаться возврата благоприятных условий. На практике утра
та доступа к местообитанию зачастую включает в себя как пространствен
ные, так и временные компоненты, поскольку динамика ландшафта создает 
непостоянную мозаику местообитаний, затрудняющую выживание видов.

Таблица 2.1. Четыре типа утраты местообитаний и их первичные по
следствия для динамики популяции

Утрата качества. Уменьшение скорости роста популяции, возможно также 
увеличение колебаний скорости роста, уменьшение емкости среды и уве
личение темпа эмиграции; увеличение флуктуаций численности популя
ции и уменьшение размера популяции, увеличение риска вымирания по
пуляции.

Утрата количества (территории). Сокращение размера популяции, усиле
ние краевых эффектов, увеличение темпа эмиграции, повышение риска 
вымирания популяции.

Утрата связности. Сокращение темпа иммиграции и колонизации, увели
чение вероятности того, что фрагменты местообитания останутся незасе
лёнными, уменьшение скорости роста метапопуляции; увеличение риска 
вымирания метапопуляции.

Утрата целостности. Дальнейшее сокращение темпа иммиграции и заселе
ния местообитаний, так как новые местообитания появляются далеко от 
существующих популяций; увеличивающийся риск вымирания метапо
пуляции.

Утрата качества местообитания. Четыре процесса популяционной ди
намики обуславливают изменения размера популяции: рождаемость, смерт
ность, эмиграция и иммиграция. Качество местообитания может влиять на 
каждый из этих процессов, причём высокое качество обычно увеличивает 
коэффициент рождаемости и иммиграцию, и снижает смертность и эмигра-



9 2 Г л а в а  2 . У трата  м е с т о о б и т а н и й

ресурсе возрастают. Эти предположения в отношении динамики популяции 
приводят к простой модели, которая рассматривается в блоке 2.1. Эта мо
дель называется Моделью предельной численности (Ceiling Model), посколь
ку считается, что отрицательное воздействие размера популяции на скорость 
роста проявляется только тогда, когда численность популяции превышает 
некий критический предел (другие формы зависимости от плотности также 
могут рассматриваться, но это не оказывает существенного влияния на пред
сказания модели).

Блок 2.1. Модель предельной численности популяции

Модель предельной численности (Milne, 1957,1962) —  это альтернатива для 
логистической модели, простое математическое описание процессов регулиро
вания популяции. В логистической модели (см. уравнение 3.1 в главе 3) ско
рость прироста популяции (в расчете на одну особь) снижается линейно при 
увеличении размера популяции. В модели предельной численности зависимость 
скорости роста популяции от плотности вступает в силу только тогда, когда раз
мер популяции превышает предельную емкость среды, и в этот момент рост 
популяции резко прерывается, а её размер будет соответствовать предельной 
численности, т.е. максимальному количеству особей, способных обитать на дан
ной площади. Самая типичная экологическая ситуация, для которой может быть 
применена данная модель, —  это популяция с территориальным поведением  
особей, когда неизменно количество участков, пригодных для обитания, и осо
би способны размножаться лишь до тех пор, пока не будет занята последняя 
территория. В действительности у видов, имеющих индивидуальные участки 
обитания, зависимое от плотности снижение роста численности начинает про
исходить даже при более низких значениях плотности. С другой стороны, эта 
модель может быть применена в качестве простого описания динамики популя
ции даже для видов, не обладающих территориальным поведением.

Модель предельной численности может выражаться следующими уравнени
ями:

п I+I = min (п + г( к); если 0 < и < к; вымирание при п t+] < О 

где nt —  натуральный логарифм размера популяции (N ) в момент времени t , k —  
логарифм предельной численности популяции (К), а г —  случайная величина, с 
нормальным распределением, средним значением г  и дисперсией а ,2. Модель 
допускает, что численность популяции колеблется между поглощающей нижней 
границей, при достижении которой популяция вымирает, и верхней границей (пре
дельной численностью). Колебания популяции вызываются стохастичностью ок
ружающей среды. При использовании диффузного подхода (метод случайного 
поиска) для анализа этой модели (Lande, 1993; Foley, 1994; Middleton et al., 1995) 
ожидаемое время вымирания популяции при значении г>О и при начальном мак
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симальном значении численности к, определяется как:
Т(К) = КЧ sr  [1- (1 +sk)/exp(sk)] (В 2.1),

где 5 для краткости обозначает 2г/ае2. Для достаточно больших значений sk  выра
жение в квадратных скобках близко к 1, и, следовательно, это уравнение упроща
ется:

Т(К) ~  КЧ sr  (В 2.2)
Данная модель показывает, что риск вымирания популяции увеличивается 

при уменьшении К, при уменьшении г, и при увеличении дисперсии г. Зависи
мость времени вымирания популяции от предельных значений её численности 
(насколько быстро уменьшается риск вымирания с увеличением размера попу
ляции) —  определяется отношением скорости роста популяции к дисперсии 
этой скорости. Этот результат был получен для модели, в которой игнорируется 
стохастичность демографических показателей. И. Хански (Hanski, 1998а) срав
нил зависимость времени вымирания популяции от ее предельной численнос
ти, предсказанной в уравнении (В 2.1) и выведенной из сопоставимой модели 
(Foley, 1997) с учетом как демографической стохастичности ( о 2), так и стохас
тичности среды (ad2). Для значений o d2/o e2 < 1, что, вероятно, справедливо для 
большинства природных популяций, зависимость (В 2.1) слабо меняется при 
добавлении в модель демографической стохастичности (рис. 2 из Hanski, 1998а).

Модель предельной численности популяции может быть использована 
для оценки риска исчезновения популяции или, наоборот, для прогнозиро
вания срока её существования. Удобнее изучать изменения логарифма раз
мера популяции, чем сам размер популяции, потому что размер популяции 
изменяется экспоненциально (2.1). Умножение на арифметической шкале 
соответствует сложению в логарифмической шкале, и величина, которую мы 
добавляем к логарифму размера популяции для получения следующей вели
чины, имеет нормальное распределение со средним г и дисперсией se2. Та
ким образом, величина г показывает ожидаемую тенденцию изменения (чис
ленность популяции растет, если г>0), тогда как наблюдаемые год от года 
колебания численности, оцениваемые посредством s 2, представляют собой 
«шум», отражающий фактические отклонения размера популяции от ожи
даемой тенденции. Интуитивно ясно, что чем больше в популяции тенден
ция к росту по сравнению с этим «шумом», тем вероятнее, что популяция 
будет действительно расти. В модели предельной численности соотноше
ние 2r/se2, обозначаемое как s, играет решающую роль, поскольку время, не
обходимое для вымирания популяции, первоначально имеющей предельную 
численность, получается возведением К  в степень s (блок 2.1):

Т (К) ~ Ks sr (2.1)
На рисунке 2.1 показана зависимость времени существования популяции 

от ее предельной численности при малых и больших значениях s. После это
го подробного обсуждения теоретических основ динамики популяции вер-
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немея к вопросу о качестве местообитания и к тому, как это качество могло 
бы повлиять на динамику популяции. Если ухудшение качества местообита
ния уменьшит рождаемость или увеличит смертность, или произойдет то и 
другое, тогда реакция популяции проявится в уменьшении г, и при прочих 
равных условиях приведет к сокращению времени существования популя
ции (рис. 2.1). В зависимости от биологии вида ухудшение качества место
обитания может значительно влиять, а может и не оказывать воздействия 
на предельную численность К  и дисперсию скорости роста а 2. Если воздей
ствие имеет место, то, вероятнее всего, К  — уменьшится, а а 2 увеличится, 
что, в свою очередь, сократит продолжительность существования популя
ции в соответствии с уравнением (2.1).

Изучая динамику численности популяции обыкновенной бурозубки (Sorex 
araneus), К. Клок и А. Де Рус (Klok, De Roos, 1998) сравнили влияние сокра
щения площади местообитания (считая, что это уменьшит количество заня
тых видом участков, и, следовательно, К) и ухудшения качества местообита
ния (считая, что это снизит скорость роста популяции, т.е. г) на размер попу
ляции и на время, необходимое для её вымирания. Их модель включала де
мографическую стохастичность и была более сложной, чем простая модель 
предельной численности. Эти исследователи пришли к выводу, что, хотя ожи
даемый размер популяции, очевидно, определяется площадью местообита
ния, однако на время вымирания сильнее влияет качество местообитания, 
поскольку последнее сказывается на скорости роста популяции, которая в

Предельная численность, К

Рис. 2.1. Время вымирания популяции, как функция её предельной численности 
(К) и параметра 5 (=2r/ о 2) в модели предельной численности 

(уравнение 2.1, см. также блок 2.1). (Ориг.).
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свою очередь влияет на время вымирания, как и в простой модели пре
дельной численности. Вопрос о том, что сильнее влияет на выживание 
популяции — качество местообитания или его площадь, — в последнее вре
мя обсуждается в контексте рационального использования местообитаний и 
их охраны. Мы обсудим этот спорный вопрос в разделе 4.6, а здесь лишь 
отметим, что хотя для уменьшения скорости вымирания популяции эффек
тивнее удвоить значения г, чем К, но на практике может оказаться, что про
ще удвоить величину К  (увеличением площади местообитания), нежели г 
(улучшением качества местообитания).

Уравнение (2.1) применимо к ситуациям, где ожидается рост популяции 
(г>0). Качество местообитания может ухудшиться до такой степени, что ожи
даемый рост становится отрицательным — и популяция, несомненно, вым
рет, если она не будет спасена посредством иммиграции из других популя
ций. В этом случае потеря качества местообитания превращает популяцию- 
источник в популяцию-сток; это будет рассмотрено далее в разделе 3.3. В 
нашей простой модели игнорируется «шум», — таким образом, значение г, 
разграничивает две ситуации: когда качество местообитания ухудшено, но 
не полностью утрачено (г остается положительным), и когда местообитание 
потеряно полностью (г становится отрицательным). В реальном мире с про
извольно меняющимися условиями окружающей среды положение дел слож
нее, потому что реальное значение имеет только знак величины (г-ае2/2) (ко
торая называется стохастической скоростью роста), а не знак г как таковой. 
Я вернусь к этому обстоятельству в разделе 4.3.

Потеря качества местообитания в более крупных пространственных мас
штабах часто происходит из-за потери микроместообитаний в рамках соот
ветствующего макроместообитания. Например, интенсивно эксплуатируе
мые бореальные леса северной Европы могут сохраняться как бореальные 
леса, в которых доминирует ель. Однако для них характерно незначительное 
количество мертвой древесины по сравнению с крупными лесными природ
ными массивами, и поэтому они утратили качество среды для тысяч видов, 
которые так или иначе зависят от микроместообитаний в мертвой древесине 
(разд. 2.5). Безусловно, надо признать, что в настоящее время важным фак
тором трансформации качества местообитаний на Земле становится измене
ние климата. Именно оно вызвало изменение численности видов и сдвиги в 
характере их распространения (Parmesan et al., 1999; Parmesan, Yohe, 2003; 
Root et al., 2003). Предполагается, что именно климатические изменения ста
нут главной причиной исчезновения видов в ближайшем будущем (Thomas 
et al., 2004а; более подробно об этом в разд. 4.8 и 5.1).

Утрата площади. Утрата количества местообитания означает потерю 
площади. На уровне особи утрата площади не обязательно влияет на рожда
емость или смертность индивидуумов, находящихся на сохранившейся час
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ти местообитания. Эта Гри гория может оказаться почти незатронутой при 
сокращении площади других участков в пределах обширного первоначаль
ного местообитания. На уровне популяции потеря площади имеет несколько 
последствий, из которых наиболее очевидное — это уменьшение емкости 
среды: при прочих равных условиях меньшая площадь будет поддерживать 
меньшую популяцию. В модели предельной численности уменьшение К со
кратит ожидаемую продолжительность жизни популяции, независимо от 
величин скорости роста и ее дисперсии (рис. 2.1). Другое, менее очевидное 
последствие сокращения территории — это уменьшение пространственной 
неоднородности качества оставшейся части местообитания.

Может показаться, что последствия утраты местообитания не столь па
губны, если в первую очередь утрачиваются малопригодные (менее каче
ственные) местообитания, а сохраняются более пригодные (высококачествен
ные) участки. Это в какой-то степени верно. Но на практике есть две причи
ны, по которым уменьшение пространственной неоднородности качества 
местообитаний из-за утраты площади заслуживает особого внимания. (1) 
Часто бывает, что как раз высококачественные местообитания утрачиваются 
в первую очередь, особенно если качество коррелирует с продуктивностью.
(2) Реальное качество среды в каком-то определенном месте в каком-то кон
кретном году зависит как от пространственных особенностей местообита
ния, более или менее постоянных, так и от меняющихся со временем усло
вий окружающей среды. Это означает, что участок местообитания, представ
ляющий наибольшую ценность для данного вида в конкретном году, в дру
гой год будет для него второстепенным, и наоборот.

Мой излюбленный пример — это качество луговых местообитаний обык
новенной шашечницы (Hanski, 1999). Результаты этого исследования были 
впоследствии широко применены для ряда других видов, в том числе для 
других видов шашечниц (Ehrlich, Hanski, 2004а). Обыкновенная шашечница 
встречается на сухих лугах, где растения, на которых кормятся гусеницы 
(Plantago lanceolata и Veronica spicata), имеют наибольшие шансы успешно 
конкурировать с доминирующими травами. Но в засушливые годы сухие луга 
на скальных выходах с тонким слоем почвы оказываются слишком сухими: 
растения вянут, и гусеницы погибают от голода. В эти годы самки бабочек, 
которые отложили яйца на лугах с более мощным почвенным слоем, имели 
наибольший успех в размножении. Отсюда следует вывод, что не существу
ет какого-то одного, наилучшего для данного вида местообитания, и долго
временные локальные популяции наиболее успешны в местообитаниях, нео
днородных по условиям окружающей среды, а, соответственно, метапопу
ляции успешны там, где сеть участков местообитаний включает разнород
ные фрагменты. Сокращение площади местообитаний неизбежно отсекает 
какую-то часть неоднородности, которая прежде смягчала колебания чис
ленности популяции в ответ на изменения условий окружающей среды, и,
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следовательно, уменьшение площади местообитания вероятнее всего уве
личит дисперсию скорости роста популяции.

Возвращаясь снова к модели предельной численности, мы видим, что 
увеличение дисперсии скорости роста повышает риск вымирания популя
ции (рис. 2.1). Рис. 1.3 дает убедительный практический пример того, как 
уменьшение неоднородности среды обитания усиливает амплитуду колеба
ний численности популяции, что в конечном итоге увеличивает риск её вы
мирания. Взаимосвязь между площадью местообитания, пространственной 
неоднородностью и риском вымирания — одна из причин того, что на более 
мелких участках обитает меньше видов, чем на крупных. Эта зависимость 
«виды -  площадь», чрезвычайно важная проблема популяционной и приро
доохранной биологии, будет обсуждаться в разд. 4.7.

Что касается малых и относительно малых участков местообитаний, то 
сокращение их площадей может оказывать влияние даже на особей, а не толь
ко на популяции. Сокращение площади, вероятно, увеличит краевые эффек
ты (разд. 4.3), которые отражают изменение (обычно ухудшение) среднего 
качества местообитаний на протяжении всей оставшейся территории. На 
небольших по размерам участках процессы эмиграции и иммиграции могут 
оказаться чувствительными к изменению фактической площади. Как прави
ло, вероятность эмиграции особей с небольшого участка местообитания дол
жна увеличиваться при уменьшении его площади, поскольку вероятность 
случайного пересечения особью границы небольшого участка выше, чем 
границы крупного, и чем чаще особь пересекает границу участка, тем веро
ятнее, что она эмигрирует. С другой стороны, более крупные участки оказы
ваются более крупными мишенями для мигрирующих особей, и поэтому 
интенсивность иммиграции должна возрастать с увеличением площади уча
стка. Как именно интенсивность эмиграции и иммиграции изменяются в за
висимости от площади участка, зависит от биологии конкретного вида. На 
рис. 2.2 приведены результаты исследования бабочки-перламутровки 
(Proclossiana eunomia) (Petit et al., 2001). Этот анализ — первый опыт приме
нения статистической модели (Hanski et al., 2000) для обработки обширного 
материала (мечение особей с последующей их повторной поимкой), собран
ного в течение нескольких лет на сети участков местообитаний, значительно 
отличающихся по площади. Полученные параметры позволяют смоделиро
вать ситуацию и получить взаимосвязи, показанные на рис. 2.2.

Допуская, что скорость потери особей из-за эмиграции возрастает вместе 
с увеличением отношения протяженности границы участка к его площади, 
то есть вместе с уменьшением площади, и, предвидя, что рост популяции 
примерно пропорционален площади, можно предположить наличие некого 
критического размера участка, ниже которого локальная популяция вымира
ет. При таком размере участка рост популяции достаточен лишь для компен
сации потерь, вызванных эмиграцией, однако на участках, размер которых
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Площадь участка Площадь участка

Рис. 2.2. Зависимость (а) вероятности ежедневной эмиграции и (Ь) интенсивности 
иммиграции бабочки-перламутровки (Proclossiana eunomia) от площади участка 
обитания. Используемые параметры получены в результате анализа обширного 

материала, собранного при проведении многолетнего эксперимента (мечение 
особей с последующей их повторной поимкой) на метапопуляции, населяющей 

сеть местообитаний. Линии с черными символами показывают средние величины 
для самок и самцов, линии с белыми и серыми символами обозначают 95%-ные 
доверительные интервалы. На рис. (Ь) интенсивность иммиграции фактически 

зависит от того, насколько близко источники иммиграции расположены к участку, 
на который происходит вселение особей. Поэтому в данном случае интенсивность 

иммиграции зависит практически только от площади участка (значения 
параметров из Petit et al., 2001) (Ориг.).

ниже критического, этот рост недостаточен (Skellam, 1951; Okubo, 1980). Вот 
еще один пример порогового феномена в популяционной динамике, который 
мы будем обсуждать в разд. 4.3. Недавняя теория Р. Кантрелля и К. Косне- 
ра (Cantrell, Cosner, 2001) принимает во внимание геометрическую форму 
участка. При этом получается, что скорость эмиграции выше для участков, 
обладающих более протяженными границами. В условиях фрагментирован
ного ландшафта высокая интенсивность миграции, вероятно, усилит общую 
смертность, так как мигрирующие особи погибают чаще; к тому же высо
кая интенсивность миграции может понизить общую рождаемость, посколь
ку мигранты теряют время и, вследствие этого, потенциальную возможность 
размножения. Выраженность таких эффектов зависит от того, сколько вре
мени мигрирующие особи тратят на перемещения вдали от мест размноже
ния, а это в свою очередь зависит от степени фрагментации местообитания 
и послужит темой для следующего раздела.

Утрата связности. Для любого ландшафта трудно представить фрагмен
тацию местообитания без утраты его площади. Однако нетрудно найти при
меры отдельных ландшафтов с приблизительно равной общей площадью 
местообитаний, но с разной степенью их фрагментации. Большинство эко
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логов согласны с тем, что фрагментация местообитания происходит, когда 
местообитания утрачиваются таким образом, что средняя связность (разд. 
1.4) остающегося ландшафта меньше, чем исходного (нетронутого) ланд
шафта. Хотя утрата местообитаний и их фрагментация — взаимосвязанные 
процессы, полезно разложить этот единый феномен на составляющие, среди 
которых выделяется утрата связности.

Влияние утраты связности местообитаний на важнейшие параметры ди
намики популяции более всего заметно на уровне метапопуляции, где клю
чевые переменные представляют собой относительное время, проведенное 
вне местообитания, в матриксе, и отношение всех случаев иммиграции в 
данной метапопуляции ко всем случаям эмиграции. Как правило, эмиграция 
особей из участков местообитания не уменьшается в результате фрагмента
ции и потери связности, потому что особи в каком-то конкретном фрагмен
те, вообще говоря, не ощущают, насколько раздробленным является окружа
ющий ландшафт. Одно из исключений — это некоторые птицы и млекопита
ющие, которые могут исследовать окружающий ландшафт вокруг места рож
дения прежде, чем примут решение о передвижении (см. рис. 3.4). Напро
тив, согласно определению (разд. 1.4), потеря связности уменьшает шансы 
мигрирующей особи добраться до нового участка местообитания и приво
дит к ее более длительному нахождению в окружающем ландшафте (мат
риксе), — в итоге значительно уменьшается время на реализацию многих 
важных функций, связанных с размножением.

Ясно, что если эмиграция осталась прежней, а иммиграция в другие уча
стки местообитания сократилась, — так как больше особей погибает во вре
мя миграции или, по крайней мере, мигранты проводят больше времени за 
пределами подходящего участка, — то равновесие между рождаемостью и 
смертностью в метапопуляции смещается в сторону смертности. Если это 
смещение достаточно велико, то метапопуляция, очевидно, потеряет жизне
способность. В классической модели метапопуляции, где предполагается 
равновесие между локальными вымираниями и повторной колонизацией в 
данный момент пустующих, но подходящих местообитаний, потеря связно
сти аналогично уменьшит скорость колонизации, и равновесие между вы
мираниями и колонизациями сместится к более низкому значению числен
ности и, в конечном счете, к вымиранию метапопуляции. Эти процессы бу
дут рассмотрены в главе 3.

Давайте вернемся к метапопуляциям бабочек в сильно фрагментирован
ных ландшафтах. В предыдущем разделе мы использовали результаты экс
периментов по отлову предварительно помеченных особей для моделирова
ния их перемещения между фрагментами местообитания. Эту модель мож
но использовать для того, чтобы оценить насколько быстро сокращается ин
тенсивность иммиграции на конкретном участке местообитания при умень
шении его связности с возможными популяциями-донорами в пределах ме-
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лизируется в разделе 3.7, но мы не можем надеяться, что эволюция устранит 
существующую угрозу массового исчезновения видов, которая вызвана ант
ропогенными изменениями — потерей и фрагментацией местообитаний.

Утрата непрерывности. Связность описывает пространственные связи 
между участками местообитания и локальными популяциями, населяющи
ми эти фрагменты. С течением времени качество местообитания не обяза
тельно остается неизменным в каждой конкретной точке ландшафта, — это 
особенно важно понимать при работе с достаточно длительными периодами 
времени. Качество местообитания изменяется как под влиянием природных 
процессов, на чем я вкратце остановлюсь ниже, так и в результате хозяй
ственной деятельности человека. Утрата непрерывности возникает из-за воз
растания временной изменчивости качества местообитаний, после чего осо
би и их потомство не могут найти приемлемых условий существования на 
участках, ранее населенных этим видом (разд. 1.4). Утрата непрерывности 
представляет собой утрату доступа к местообитаниям во времени, а не в 
пространстве. На практике доступ к местообитанию в пространстве (т.е. связ
ность) и доступ к местообитанию во времени (непрерывность) часто оказы
ваются взаимосвязаны.

Внутри таких крупных местообитаний, как лес, небольшие специфичес
кие микроместообитания, например, лесной детрит, плодовые тела грибов, 
трупы животных и им подобные утрачиваются из-за природных процессов 
распада, однако они постоянно образуются вновь. Количество микроместоо
битаний, таким образом, всегда отражает скорость их исчезновения и появ
ления. Некоторые виды, напаример, жук-трухляк Pytho kolwensis, о котором 
шла речь во вступлении к главе 1, весьма придирчив в выборе микроместоо
битаний и обитает только в упавших стволах больших хвойных деревьев 
определенного вида. Тем не менее, этот жук довольно обычен в природных 
лесных сообществах, потому что деревья, подходящие для его существова
ния, появляются регулярно, заменяя те из них, которые в результате разло
жения становятся непригодными. В девственном лесу эти два процесса урав
новешивают друг друга, хотя территория, на которой достигается такое рав
новесие, будет довольно велика, а временные колебания доступности место
обитаний на малых участках могут оказаться огромными. Но наиболее час
то жук-трухляк P. kolwensis встречается во влажных хвойных лесах, где по
жары редки, и древостой обновляется в основном за счет зарастания окон, 
образующихся в насаждениях при выпадении отдельных деревьев. В таких 
лесах упавшие стволы крупных хвойных деревьев встречаются довольно ча
сто в пределах относительно малых площадей — т.е. степень непрерывнос
ти этого местообитания довольно высока.

Количественные данные, характеризующие непрерывность местообита
ний появились благодаря работе моего бывшего студента Никласа Вальбер-
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тапопуляции. На рис. 2.3 приведены данные, полученные при изучении ба
бочки шашечницы сетчатой (Melitaea diamina) (Ovaskainen, 2003). Как и 
ожидалось, более изолированные участки местообитания принимают мень
ше особей-иммигрантов, чем менее изолированные участки. Результаты, 
продемонстрированные на рис. 2.3, относятся к участкам местообитания и к 
популяциям в пределах одной сети, а не к различным сетям, которые могут 
отличаться меньшей или большей связностью. Новая популяция может воз
никнуть даже на сильно изолированном небольшом участке вследствие ред
ких миграций особей на большие расстояния, если данный вид присутству
ет в окружающей сети локальных местообитаний. Но на уровне сети место
обитаний существует пороговое значение связности, ниже которого вид ис
чезнет во всей сети, даже если местообитания частично сохранятся (разд. 
4.3 и 4.4).

Существует одно предостережение, которое желательно учитывать при 
изучении метапопуляции, населяющей сеть участков. Это возможные эво
люционные изменения интенсивности миграции и прочих особенностей 
биологии вида в ответ на изменение связности, которые могут даже повли
ять на упомянутую выше пороговую величину: какой-то вид может эволю
ционировать таким образом, чтобы выживаемость в более фрагментирован
ном ландшафте стала более вероятной. Такая интересная возможность ана-

X3хX ОП а о н
CQ ОО Й

’S Р
овнои
!Г
ЯЦ
&

Рис. 2.3. (а) Взаимосвязь между временем, проведенным на нативном участке, и 
площадью этого участка и (б) взаимосвязь между временем, проведенным на 

участках местообитания, не являющихся местом рождения, и связностью этого 
участка с нативным. Эти результаты основаны на адаптации математической 

модели к данным эксперимента (мечение особей и их повторная поимка), 
проведенного на фрагментированных участках местообитания бабочки 

шашечницы сетчатой {Melitaea diamina). Кривая на рис. а обозначает 
теоретически возможный (модельный) вариант взаимосвязи, прямая линия 
на рис. {Ь) —  аппроксимация предсказанных данных. Оригинал, графики 

основаны на данных О. Оваскайнена (Ovaskainen, 2004).
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га, который изучал рыжую шашечницу (Euphydryas aurinia) в ландшафте, 
где непрерывность местообитаний оказалась нарушенной. Численность этого 
вида значительно сократилась повсюду в Европе, а в Финляндии рыжая ша
шечница сохранилась лишь на юго-востоке страны (Wahlberg et al., 2002). 
Популяции этой бабочки встречаются в двух вариантах местообитаний од
ного и того же ландшафта: на лугах и на небольших вырубках. В обоих мес
тообитаниях произрастает сивец луговой (Succisa pratensis) — кормовое ра
стение для гусениц этого вида. Проблема рыжей шашечницы состоит в том, 
что ни одно из этих местообитаний не является постоянным. На многих лу
гах прежде пасли коров, но теперь эта практика прекратилась, луга зараста
ют высокой травой, и условия обитания шашечницы становятся неблагоп
риятными. Вырубки пригодны для существования этой бабочки в течение 
примерно 10 лет после появления на них первого кормового растения, а за
тем по мере роста древесных побегов сивец исчезает. Н. Вальберг (Wahlberg 
et al., 2002) предложил метапопуляционную модель, которая включает опи
сание динамических процессов в этих местообитаниях. На рис. 2.4 показа
ны некоторые прогнозы данной модели для сценариев, в которых большин
ство лугов постепенно зарастают сорняками, и происходит смена сукцесси- 
онных стадий на вырубках, в результате чего старые вырубки становятся 
непригодными для обитания, но при этом создаются новые. Три группы гра
фиков на рис. 2.4 демонстрируют различные ситуации, при которых новые 
вырубки, пригодные для заселения видом, появляются: (1) где попало, (2) в 
пределах 3 км, (3) в пределах 1 км от существующих популяций бабочек. 
Наиболее успешно заселение новой вырубки происходит в третьем случае,

Рис. 2.4. Динамика метапопуляции рыжей шашечницы (Euphydryas aurinia) в 
изменяющемся ландшафте (описание см. в тексте). Жирные и тонкие линии 

показывают повторяющиеся результаты моделирования для числа 
местообитаний и для числа заселенных участков соответственно. На всех трех 

графиках луга постепенно зарастают. Небольшие участки полян появляются в (а) 
случайных местах ландшафта, (Ь) на расстоянии 3 км от ближайшей 

существующей популяции и (с) на расстоянии 1 км от ближайшей 
существующей популяции (по: Wahlberg et al., 2002).
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так как при этом сценарии соблюдается принцип непрерывности местооби
тания. Новый участок возникает близко к существующим популяциям, и для 
череды поколений бабочек вновь возникшее местообитание оказывается 
более доступным, чем в том случае, если бы оно появлялось в случайных 
локалитетах ландшафта, то есть зачастую далеко от существующей популя
ции.

Многие виды существуют при низком уровне непрерывности даже в сво
ей естественной среде обитания. Примером могут служить виды, населяю
щие местообитания, которые создаются при необычных нарушениях при
родной среды. Фактически некоторые такие нарушения настолько редки и 
встречаются так беспорядочно в пространстве и во времени, что это должно 
ограничить возможности видов адаптироваться к условиям, вызванным та
кими нарушениями. В антропогенных ландшафтах утрата непрерывности 
становится главным фактором исчезновения видов, поскольку методы зем
лепользования все время меняются, и ожидать возникновения какого-либо 
равновесия при появлении новых типов местообитания и утрате старых про
сто бессмысленно. Например, в северной и западной Европе агроценозы 100 
лет назад были источником гораздо более богатого разнообразия местооби
таний, чем в настоящее время. В Финляндии исчезновение «окультуренных 
местообитаний», т.е. местообитаний, созданных и поддерживаемых тради
ционным сельским хозяйством и включающих различные типы лугов и пас
тбищ, — это вторая после сведения лесов наиболее важная угроза для био
логического разнообразия (Rassi et al., 2001).

Динамические ландшафты. Мы начали наше исследование с анализа 
ситуаций, в результате которых могут быть утрачены местообитания. Изу
чая локальные процессы утраты качества и количества (площади) местооби
таний, мы оценили с этой точки зрения фрагментированные ландшафты, где 
уменьшение связности и непрерывности может стать угрозой для существо
вания местообитания. Стоит напомнить, что местообитания и ландшафты 
постоянно меняются даже без какого-либо антропогенного влияния, а недо
статок связности и непрерывности местообитаний могут препятствовать 
обитанию многих видов и в естественных фрагментированных ландшафтах. 
В качестве примера можно рассмотреть взаимоотношения хищника и жерт
вы для тех видов, чья добыча появляется непредсказуемо в пространстве и 
скоротечно во времени. К ним можно отнести травоядных насекомых, пита
ющихся редкими растениями, а также паразитов и паразитоидов (т.е. насеко- 
мых-паразитов, нападающих на других паразитирующих насекомых), спе
циализирующихся на редких видах. Взаимозависимость между жертвой и 
хищником может быть столь сильной, что хищничество или паразитизм вли
яют на динамику численности жертв, в крайних случаях создавая риск пол
ного вымирания локальной популяции жертвы (в разд. 4.2 перечисляются
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онов лет палеозойской эры растения освоили сушу и постепенно сформиро
вали сложно организованные растительные сообщества, структурно похо
жие на современные леса, — но в них отсутствовали цветковые растения и 
травоядные животные, а первичная продукция становилась пищей для жи
вотных через посредничество детритофагов. В течение 180 млн. лет мезо
зойской эры цветковые растения получили широкое распространение и ста
ли преобладающим компонентом растительности, а эволюция травоядных 
позвоночных достигла пика, породив крупных зауроподов, которые могли 
питаться листьями деревьев на высоте до 10 м. Лесной покров был, вероят
но, мозаичным и включал большие поляны, служившие пастбищами для 
крупных травоядных животных. Катастрофические последствия от удара 
массивного метеорита, которым завершилась мезозойская эра, привели к 
вымиранию динозавров и положили начало другому длительному периоду, 
когда в экосистемах Земли крупные травоядные позвоночные уже отсутство
вали. В кайнозойское время млекопитающие освоили практически всю сушу 
и распространились до современных границ своих ареалов. В течение пос
ледних нескольких миллионов лет площадь открытых ландшафтов (саванн, 
степей, тундр и пустынь) значительно увеличилась, и на них сформирова
лись сообщества самых разнообразных по величине видов травоядных жи
вотных с высоким уровнем общей биомассы. Совсем недавно в наиболее 
продуктивных регионах Земли аграрные экосистемы пришли на смену при
родным экосистемам, особенно лугам и пастбищам, а человек практически 
заменил крупных диких млекопитающих несколькими видами домашних 
животных. За последние сто лет в развитых странах скотоводство стало про
мышленным, при этом снизилась роль крупных травоядных животных (осо
бенно крупного рогатого скота), как экологического фактора в функциони
ровании агроценозов. Это привело к серьёзным экологическим проблемам, 
а также обострило этические вопросы. Сегодня миром безраздельно правят 
потребности в пище и жизненном пространстве одного доминирующего все
ядного вида.

Потери лесов, которые произошли за историческое время, оцениваются 
на основе знания их экологии, а именно того, как свойства почвы, высота 
над уровнем моря и климат влияют на растительный покров. Оценки потерь 
площадей первичного леса варьируются от 20% (Matthews, 1983) до 50% 
(Bryant et al., 1997). Из оставшихся лесов менее 40% относительно не затро
нуты деятельностью человека (Matthews et al., 2000). Деградация лесов час
то вызвана «эффектом опушки», которым сопровождается их фрагментация. 
Этот эффект состоит из различных физических, биологических и антропо
генных процессов, которые распространяются от опушки леса до его внут
ренних участков. Анализ современных данных (Bryant et al., 1997) показы
вает, что около 50% от первоначальной площади лесов безвозвратно утраче
но. Четверть первоначальной площади занимают леса, близкие к природно
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му состоянию, но только половину из них можно отнести к девственным 
первозданным лесам, которым не грозит исчезновение. К ним относятся срав
нительно ненарушенные крупные, незатронутые деятельностью человека 
лесные природные экосистемы — см. рис. 1.10. Площадь природных лесов 
значительно варьируется от континента к континенту, и значительная их часть 
расположена в непродуктивных бореальных районах Евразии и Северной 
Америки (рис. 2.5). Эта ситуация к тому же быстро меняется.

Глобальная картина меняющегося лесного покрова в период с 1980 по 
1995 г. (Matthews et al., 2000) двойственна. В Европе, а также в умеренных и 
бореальных районах Северной Америки лесной покров увеличился от 2 до 
4%, тогда как в Африке, Латинской Америке, на Карибских островах, в раз
вивающихся странах Азии и Океании он на 6-10% сократился. В прошлые 
столетия в развитых странах много лесов сводилось, чтобы освободить тер
риторию для нужд сельского хозяйства, а ныне некоторые из этих площадей 
вновь заросли лесами, поскольку структура сельского хозяйства значитель
но изменилась. Напротив, для многих развивающихся стран экспорт древе
сины составляет значительную статью их доходов, а, кроме того, достаточ
но велико искушение преобразовать леса в агроэкосистемы. Примерно под
считано, что само существование каждого четвертого бедняка в мире прямо 
или косвенно зависит от даров леса, а третья часть населения планеты ис
пользует биомассу леса (в основном в виде дров) для приготовления пищи и 
обогрева жилища (Saastamoinen, 2004). Оценки современной скорости вы-
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Рис. 2.5. Лесной покров Земли. По Е. Маттьюзу и др. (Matthews et al., 2000) из 
публикации Института Мировых Ресурсов (WRI —  Word Resources Institute) 

(2000). Карта выполнена на основе данных Р. Де Фриза и др. (De Fries et al., 2000) 
и взята из публикации Организации по сельскому хозяйству и продовольствию 
ООН (FAO —  Food and Agriculture Organization o f the United Nations) (1997).
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рубки лесов варьируются в широких пределах от 50 ООО до 170 ООО км2 в год 
(Tucker, Townshend, 2000; Pimm, 2001). Развивающиеся страны теряют око
ло 1% лесов в год.

Бореальные леса России. Пояс бореальных лесов, простирающихся че
рез всю Россию от северной Европы до Тихоокеанского побережья (рис. 2.5), 
занимает 9 млн. км2 (Аксенов и др., 2002), что составляет более четверти 
всех лесов на Земле. В истории эксплуатации лесов этого обширного регио
на и районов, занятых бореальными лесами в Северной Америке, за минув
шие столетия не происходило таких вырубок больших лесных массивов, ка
кие проводились в зонах умеренного климата Европы и Северной Америки. 
К тому же в этих районах нет нужды преобразовывать леса в агроценозы, 
как это происходит в развивающихся тропических странах. Нагрузка на се
верные леса во многом связана с промышленной заготовкой древесины и 
значительными вторичными воздействиями при строительстве инфраструк
туры для лесоразработок, добыче полезных ископаемых и других формах 
экономического развития. Д. Аксенов и др. (2002) подсчитали площадь ос
тавшихся нетронутыми лесных ландшафтов в России, описываемых как лан
дшафты с минимальной площадью в 50 000 га и минимальной шириной в 10 
км. Такие площади оценивались как достаточные для поддержания жизне
способных популяций крупных хищников и для существования там есте
ственного режима пожаров. Оценка базировалась на тщательном анализе 
спутниковых снимков и результатов наземных наблюдений, которые прово
дились во множестве разных мест. Как показывают эти данные, нетронутые 
леса составляют 26% лесной зоны России. Региональные различия довольно 
велики, и доля нетронутых лесов варьируется от 9% в европейской части 
России до 39% в Восточной Сибири. Практически все нетронутые лесные 
ландшафты России расположены в зоне бореальных лесов, тогда как очень 
мало неповрежденных лесных ландшафтов сохранилось среди 1,7 млн. км2 
широколиственных и смешанных лесов в зоне умеренного климата.

Из северных лесов в европейской части России 90% не отвечают крите
риям неповрежденных лесных ландшафтов, и большая их доля контролиру
ется промышленным лесоводством. Но еще интенсивней леса эксплуатиру
ются в северной Европе за пределами России. Согласно сводке, составлен
ной Грумбриджем (Groombridge, 1992: таблица 18.2), Финляндия остается 
лесной страной, так как 72% её площади занимает лесной покров. Однако 
примерно из 10 млн. гектаров леса в южной Финляндии лишь около 1 % можно 
считать лесами природными или почти природными. При этом учитывают
ся участки всех размеров, — некоторые из них настолько малы, что занима
ют несколько гектаров. Экологические различия между природными и ин
тенсивно используемыми северными лесами огромны, так как современное 
лесное хозяйство создает леса, состоящие из одновозрастного древостоя од
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ного вида деревьев. Последствия всего этого для биоразнообразия очевид
ны: примерно 20% из 20 ООО видов организмов, обитающих в лесах, нахо
дятся под угрозой вымирания, либо близки к такому состоянию, а около 1% 
уже вымерли (Rassi et al., 2001).

Трансформация лесных массивов вдоль градиента, соответствующего 
переходу от сельской местности к городу, в северной Европе. Утрата ме
стообитаний и антропогенные изменения можно считать наиболее серьез
ными там, где высока плотность населения и поэтому велика потребность в 
земле. Катастрофические утраты природных местообитаний достаточно оче
видны для любого человека знакомого с ситуацией в большинстве регионов 
Западной Европы и во многих регионов Азии.

Как я только что описал, в настоящее время на северные леса оказывают 
воздействие не сельское хозяйство и развитие городов, а лесоводство, кото
рое очень сильно трансформирует природные леса. В прошлом использова
ние этих лесов было другим, — даже в северной Европе миллионы гектаров 
вовлекались в подсечно-огневое земледелие. Наследием этой эпохи являет
ся обилие мест со смешанным древостоем в бореальных лесных ландшаф
тах, где этот тип земледелия практиковался наиболее интенсивно. В 2003 г. 
я посетил лесной регион на востоке Мадагаскара и был поражен удивитель
ным сходством образа жизни и способов добычи пропитания тамошних об
нищавших фермеров, практикующих подсечно-огневое земледелие в тро
пических лесах в наши дни, и тем, что известно о земледельцах, населяв
ших северные леса несколько столетий тому назад. Различались лишь виды 
зерновых культур.

В прошлом плотность населения в зоне бореальных лесов северной Ев
ропы была низкой и концентрировалась в деревнях и городках, расположен
ных в наиболее доступных и благоприятных для сельского хозяйства мес
тах. Около деревень лесопользование было настолько интенсивным, что во 
многих районах даже не хватало древесины (Kuuluvainen et al., 2004) для 
поддержания жизни людей. Но поскольку транспортировка древесины по 
суше на большие расстояния была невозможна, лесные массивы, распола
гавшиеся вдали от деревень и используемых водных путей, оставались прак
тически нетронутыми. Хотя никакого детального анализа этой проблемы я 
не встречал, но, безусловно, существовали значительные отличия между 
интенсивно эксплуатируемыми лесами вблизи деревень, городков — и лес
ными массивами, которые использовались мало или не использовались во
обще, так как находились вдали от населенных пунктов. Похожий градиент, 
должно быть, существовал и в количестве дичи. Охотники могли переме
щаться вглубь неосвоенных районов, однако давление охотников на терио- 
фауну в больших массивах леса, лишенных дорог, вероятно, оставалось ог
раниченным.
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Ныне в северной Европе ситуация не просто другая, — складывается гра
диент противоположной направленности. Так, в Финляндии с общей протя
женностью лесных дорог (рис. 2.6) 140 ООО км вся покрытая лесом террито
рия доступна для промышленных заготовок древесины и транспортировки 
леса, и 95% лесов, занимающих площадь 20 млн. га, интенсивно эксплуати
руются. Фактически эксплуатация лесов становится все более интенсивной, 
и последствия её наиболее разрушительны в малонаселенных районах, где 
единственную пользу от этих лесов видят лишь в добыче древесины. Вокруг 
больших и малых городов, а также сел интенсивность лесозаготовок ограни
чивается рекреационным использованием лесов и тем обстоятельством, что 
немногие люди хотят жить в доме, который стоит посреди вырубки или сре
ди сосновых побегов. Вблизи малых городов ещё можно обнаружить участ
ки довольно старых лесов, и некоторые из них могли бы сохраняться, чтобы 
в будущем стать вторичными старыми лесами.

Аналогичные изменения могут произойти и с фауной леса. Густой сетью 
лесных дорог (рис. 2.6) могут воспользоваться не только охотники-любите
ли, но и браконьеры, которые охотятся на крупных млекопитающих в преде
лах всего лесного массива. Это затрудняет сохранение крупных хищников, 
преимущественно медведей и волков. В прошлом их постоянно тревожили 
близ населенных пунктов, однако они были в безопасности на обширных 
участках леса, не освоенных человеком. Сегодня такого убежища больше 
нет. Медведи и волки с большей вероятностью будут случайно вступать в

Финляндия Россия

Рис. 2.6. Сеть лесных дорог по разные стороны границы между 
Финляндией и Россией (по: Siitonen et al., 1995).
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близкий контакт с человеком, что создаст проблемы, когда эти животные 
привыкнут к людям и станут менее пугливы. Охота на крупных хищников, 
потенциально опасных для людей, должна быть запрещена в тех местах, где 
людей мало или их нет вообще, зато она должна использоваться в качестве 
меры регуляции численности этих зверей вблизи населенных пунктов. В 
разделе 5.6 мы вернёмся к угрозе, которую подвижность людей представля
ет сегодня для биоразнообразия на всех уровнях, вплоть до глобального.

Тропические леса в бассейне Амазонки. На карте лесного покрова Зем
ли хорошо заметны зона бореальных лесов, протянувшаяся через континен
ты Евразии и Северной Америки, и три крупных массива тропического леса 
в Южной Америке, Африке и Юго-Восточной Азии (рис. 2.5). В бассейне 
реки Амазонки в Южной Америке находится более 50% оставшихся в мире 
тропических дождевых лесов. В бразильской части бассейна Амазонки, кото
рый охватывает 2/3 бассейна реки, площадь лесов составляет более 5 млн. км2. 
Данные Института Мировых Ресурсов (WRI, 2000) показывают, что в на
стоящее время эти леса занимают 66% от их прежней площади; в то же 
время первозданные леса занимают 42% изначальной площади, но 48% от 
них в настоящее время находится под угрозой уничтожения. Вот почему толь
ко 22% первичных лесов может быть в настоящее время отнесено к ненару
шенным и первозданным. Скорость исчезновения лесов в период с 1990 по 
1997 г. была около 1,5 млн. га (15 000 км2) в год (Laurance, 1998) и составляла 
примерно 0,3% от их изначальной площади. По более точной оценке WRI 
(2000) 0,46% лесов ежегодно исчезало в период с 1990 по 1995 г.

Однако существует значительная неопределенность в оценке скорости 
исчезновения лесов не только в бассейне Амазонки, но и вообще повсюду. 
Эта неопределенность вызвана разногласиями по поводу того, что является 
и что не является лесом, а также различными оценками фрагментации лес
ных сообществ. Д. Скоул и К. Такер (Skole, Tucker, 1993) сообщали, что пло
щадь фрагментированных лесов в бразильской части Амазонки более чем в 
полтора раза превышала площадь исчезнувшего леса. Фрагментированны
ми считались участки леса площадью менее 100 км2 или расположенные на 
расстоянии менее чем 1 км от опушки основного лесного массива, то есть 
подверженные эффекту опушки. Эти критерии не очень строгие, но их стоит 
учитывать, так как косвенные эффекты сведения и фрагментации лесов иг
рают существенную роль из-за облегчения доступа человека к лесным эко
системам (см. ниже). К тому же сведение и фрагментация лесов, вероятно, 
будут происходить быстрее после того, как первые этапы фрагментации уже 
начались. Поэтому те леса, в которых данный процесс идет, скорее всего, 
будут потеряны в ближайшем будущем. Ежегодные потери тропических ле
сов на планете оцениваются в настоящее время примерно в 0,16 млн. км2, 
что приблизительно равно 1% от общей площади сохранившихся тропичес
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ких лесов, составляющих, согласно данным глобальной лесной статистики 
(FAO, 1990 г.) 17 млн. км2. В лесных массивах Амазонки точная величина 
потерь — предмет споров, и она может оказаться чуть менее 1%, — ска
жем, между 0,6 и 0,8% (Pimm, 2001; FAO, 2001; Achard et al., 2003). Но суть 
дела при этом не меняется: ныне тропические леса исчезают слишком быс
тро, — наши внуки смогут увидеть только малую часть из того, что мы 
видим сейчас.

У. Лауренс (Laurance, 1998) представляет обзор факторов, угрожающих 
природе Бразильской Амазонии. Обзор содержит все конкретные опаснос
ти, которые в разных комбинациях встречаются во всех лесных тропических 
регионах. Обширные площади лесов вырубаются для нужд сельского хозяй
ства, включая фермы по выращиванию соевых бобов и ранчо для разведения 
крупного рогатого скота. Быстро развиваются лесоразработки. Но в отличие 
от бореальных лесов лесозаготовка не обязательно приводит к сплошным 
вырубкам, она может быть основана на выборочной рубке наиболее ценных 
древесных пород. Тем не менее, выборочная рубка приводит к значительно
му воздействию на лес посредством дорожного строительства, расчистки 
небольших участков леса, гибели деревьев, не предназначенных для рубки, 
эрозии почвы, зарастания вырубок травой, микроклиматических изменений 
и так далее. Еще более важными могут оказаться побочные эффекты — уве
личение доступности леса для людей, приводящее к подсечно-огневому зем
леделию и интенсивной охоте. Вырубка и фрагментация лесов, лесозаготов
ка и фермерство в сочетании с засухой, вероятно, будут способствовать уве
личению частоты и интенсивности лесных пожаров, как это случалось на 
обширной территории Юго-Восточной Азии в 1980-е и 1990-е гг. Может раз
виться положительная обратная связь, посредством которой вырубка леса 
воздействует на местный климат через сокращение объема эвапотранспира- 
ции, что может в засушливые годы существенно ухудшать и без того непро
стую ситуацию, усиливать частоту пожаров и причинять еще больший ущерб 
измененному лесному ландшафту (Laurance, Williamson, 2001). Глобальное 
потепление может усилить вероятность подобных сценариев. В худшем слу
чае результатом может стать систематическое изменение видового состава 
деревьев, когда дождевой лес замещается адаптированным к засухе листвен
ным лесом.

Первые неожиданные перемены, возможно, уже произошли в лесах, ко
торые ранее считались неподверженными антропогенному воздействию. У. 
Лауренс и др. (Laurance et al., 2004) сообщают о регулярно происходящих 
изменениях в видовом составе деревьев в центральном регионе реки Ама
зонки. Значительно увеличилась относительная численность представите
лей видов деревьев, которым свойственна высокая скорость роста, и соот
ветственно уменьшилась доля видов, растущих медленно. Это относится и 
ко многим формам, произрастающим в нижних ярусах леса под его пологом.
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Эти изменения, связанные с ростом концентрации двуокиси углерода в ат
мосфере, сдвигают конкурентный баланс между различными группами ви
дов деревьев (Laurance et al., 2004). Усиленный рост лесов может привести к 
накоплению биомассы и превратить тропический лес реки Амазонки в по
тенциальный сток углерода на относительно долгий период времени. Под
счеты, выполненные У. Лауренсом (Laurance, 1998), показывают, что леса 
бассейна Амазонки могут поглощать от 0,5 до 2,9 млрд. т углерода в год; эту 
цифру следует сопоставить с глобальным антропогенным выбросом углеро
да в объеме от 7 до 8 млрд. т в год (Grace et al., 1995).

2.4. Потеря заболоченных местообитаний

По сравнению с тем, насколько хорошо мы знаем леса нашей планеты, 
сведения о распространенных по всей Земле заболоченных территориях до
вольно скудны (WRI, 2000). Это можно объяснить тем, что угодья с избыт
ком влаги часто составляют сеть сравнительно малых или нечетко очерчен
ных местообитаний. Кроме того, болота не считаются столь же ценными 
угодьями, как леса, и долгое время человечество пыталось осушать заболо
ченные земли — либо из страха, что они служат источниками болезней и их 
переносчиков, либо потому, что продуктивные влажные участки было удоб
но превращать в сельскохозяйственные угодья. Основными типами пресно
водных заболоченных ландшафтов являются верховые болота (bog), низин
ные болота (fen), залесенные болота (swamp), марши, поймы рек, мелковод
ные озера (Groombridge, 1992). Первые два типа — это торфообразующие 
увлажненные территории, с той разницей, что в верховых болотах обводне
ние и минеральное питание осуществляются только через выпадение осад
ков. Залесенные болота — это переувлажненные участки, покрытые лесом, 
тогда как на маршах преобладают травы, осоки и камыши.

Площадь влажных участков с пресной водой на Земле составляет 5,7 млн. 
км2, большая их часть представлена верховыми (33%), низинными (26%) и 
залесенными болотами (20%). Существует ощутимая разница в глобальном 
распределении разных типов болот: так, верховые и низинные торфяники 
встречаются в первую очередь в северном полушарии, между 50 и 70° север
ной широты, в то время как залесенные болота особенно характерны для 
тропиков. Бринсон и Малверес (Brinson, Malverez, 2002) представили под
робное описание этих типов, их статус и угрозы существованию болот в 
зоне умеренного климата.

Поскольку изначальная площадь заболоченных территорий для многих 
регионов Земли практически неизвестна, то невозможно рассуждать и о ско
рости их утраты. В США почти половина заболоченных участков утрачена 
за последние двести лет (Dahl, 1990), тогда как в Европе лишь несколько
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крупных заболоченных территорий остаются в естественном состоянии. 
Верховые и низинные болота в северной Европе когда-то занимали большие 
территории, однако они интенсивно осушались для нужд лесного хозяйства, 
особенно в Финляндии (рис. 2.7). В Южной Америке и Африке значитель
ная часть обширных заболоченных местообитаний остается в основном не
тронутой, но в Азии ввиду высокой плотности населения происходило ин
тенсивное освоение заболоченных территорий. Болота подвергались дрена
жу, после чего на их месте возводились населенные пункты или создавались 
агроценозы. Кроме того, болотистые места страдали от загрязнения, заго
товки и транспортировки леса, отвода и подачи воды и так далее (Scott, Poole,
1989). В настоящее время в Азии реальные шансы утратить почти половину

Рис. 2.7. Осушение верховых болот и заболоченных ельников в южной 
Финляндии (по данным муниципалитетов Куортане и Алавус). Тонкие 

параллельные линии на карте —  дренажные канавы (Из Национального кадастра 
земель Финляндии, номер разрешения 680/MYY/04).
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как охраняемых, так и неохраняемых влажных местообитаний оцениваются 
как высокие или средние (Scott, Poole, 1989).

По сравнению с лесами, которые во многих регионах Земли представля
ли и все ещё представляют нефрагментированные биомы, заболоченные со
общества часто оказываются исходно фрагментированными местообитани
ями, хотя размеры отдельных фрагментов бывают разными. Дж. Гиббс (Gibbs,
2000) представил анализ количества и степени изоляции небольших заболо
ченных местообитаний в 30 различных ландшафтах вдоль градиента, отра
жающего степень урбанизации, в окрестностях Нью-Йорка (рис. 2.8). С уве
личением урбанизации характер сети болот меняется. Если при небольшой 
плотности населения на одном квадратном километре располагалось в сред
нем от двух до пяти небольших болот, отстоящих друг от друга на расстоя
нии от 200 до 400 м, то в более урбанизированном ландшафте количество 
болот значительно уменьшалось (менее одного на 1 км2), а расстояние меж
ду ними превышало 500 м. Сети небольших фрагментов местообитания дают 
приют метапопуляциям растений и животных, состоящим из сравнительно 
малых и находящихся под угрозой вымирания местных популяций. Для дли
тельного существования таких популяций необходимо увеличение площади 
отдельных участков, и их высокая связность — только в этом случае жизне
способность метапопуляции в соответствующей сети местообитаний смо-
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Рис. 2.8. Плотность и изоляция заболоченных участков в 30 ландшафтах, 
распределенных вдоль градиента, отражающего степень урбанизации, в районе 
Нью-Йорка. Точки указывают свойства заболоченных местообитаний, —  размер 

символа соответствует площади фрагмента (от 0,1 до 10% от площади сухих 
участков), а степень затенения указывает плотность населения от 20 до 20 000 

человек на км2 (по: Gibbs, 2000).



2 .5 .  У т р а т а  м и к р о м е с т о о б и т а н и й 1 1 5

жет превысить некую пороговую величину (разд. 4.4). По мнению Гиббса 
(Gibbs, 2000), ландшафты с малочисленными изолированными болотами, 
показанные на рис. 2.8, вряд ли обеспечат жизнеспособность метапопуля
ций большинства обитающих здесь видов животных, которые обычно миг
рируют на расстояние не более 500 м.

Подобное сокращение сетей заболоченных местообитаний произошло во 
многих других ландшафтах, в том числе и в лесных ландшафтах Финлян
дии, показанных на рис. 2.7. Природоохранные усилия часто сосредоточены 
на немногочисленных крупных болотах, а не на сетях небольших заболочен
ных территорий. Но далеко не ясно, является ли такой выбор оптимальным 
для сохранения видов, поскольку оставшиеся заболоченные местообитания 
могут стать настолько изолированными, что миграции между ними будут 
маловероятны. С изменением условий окружающей среды, возникающими 
при изменениях климата, возможность миграции на ландшафтном уровне 
может стать ключевым вопросом, определяющим долговременное выжива
ние или вымирание видов (разд. 5.1).

2.5. Утрата микроместообитаний

Когда мы рассматриваем угрозу для биоразнообразия, которую влечет 
за собой утрата местообитаний, наше внимание в основном привлечено к 
крупным местообитаниям и экосистемам, таким как тропические леса, за
болоченные территории, коралловые рифы и так далее. Порой упоминаются 
изменения в качестве местообитаний, — например, когда природные леса 
заменяются насаждениями культурных растений, или когда изменяются при
брежные местообитания. Но крайне редко можно услышать об утрате мик
роместообитаний, хотя очевидно, что это величайшая угроза для очень боль
шого числа видов. Утраты микроместообитаний и макроместообитаний ча
сто сопряжены, — например, когда макроместообитание полностью утраче
но, то утрачиваются также и соответствующие микроместообитания. Но в 
других, менее драматических случаях при изменении крупных сообществ 
мы часто можем точно указать реальные причины, от которых зависит вы
живание многих видов, если происходит утрата микроместообитаний. Все 
более интенсивное землепользование в лесном хозяйстве, сельском хозяй
стве и при развитии городов, вызванное ростом производства тех продуктов 
и ценностей, которые нужны людям, означает упрощение физической струк
туры макроместообитаний. Во всех этих случаях упрощение структуры мак
роместообитания означает утрату микроместообитаний, таких как упавшие 
и гниющие стволы деревьев, участки невозделанной земли у открытых ка
нав, куртины деревьев. Например, в городских парках и посреди газонов
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могли бы находиться небольшие участки лугов, но, как правило, их нет. Бо
юсь, что большинство людей не слишком задумываются об утрате таких 
микроместобитаний и часто предпочитают обходиться без них, поскольку 
структурно упрощенные ландшафты выглядят гораздо более опрятными. 
Большинство даже не подозревает о том, что менее опрятная окружающая 
среда с множеством микроместообитаний — это родной дом для бесчис
ленных мелких созданий. Утрата их становится важной проблемой в ланд
шафтах, где практически вся территория и все местообитания находятся 
под воздействием человека, поскольку сокращение их количества ставит 
под вопрос выживание зависящих от них видов. Эта проблема будет рас
смотрена в главе 4.

Гниющая древесина и другие лесные микроместообитания. Различие 
между природными и эксплуатируемыми лесами можно наглядно показать, 
анализируя встречаемость и обилие лесных микроместообитаний. В особен
ности это касается количества грубых древесных остатков (ГДО) — погиб
ших деревьев, гниющих бревен, пней, сучьев. Этот вопрос актуален в пер
вую очередь для северного лесопользования, которое не угрожает сокраще
нием площади лесов, но определенно может вызвать коренные изменения в 
их структуре. Целью современного лесопользования является максималь
ное увеличение производства древесины. Для достижения этой цели исполь
зуется ряд специфических мер — так, деревья начинают заготавливать до 
того, как они станут такими старыми, что их рост замедляется, и до того, как 
большие деревья погибнут и сгниют в лесу. В Финляндии по количеству 
грубых древесных остатков природные леса и леса, которые интенсивно ис
пользуются и находятся под контролем человека, различаются на 1-2 по
рядка. Количество древесных остатков варьируется от 60-90 м3 на гектар в 
природных лесах до 2-10 м3 на гектар в эксплуатируемых лесах (Siitonen,
2001). Эти цифры могут не отражать реального контраста, потому что мно
гие небольшие заповедники в природных лесах северной Европы полностью 
лишены участков бурелома, характерных для исконных природных лесных 
ландшафтов, где количество грубых древесных остатков может превышать 
200 м3 на гектар. С другой стороны, в крайне интенсивно эксплуатируемых 
лесах южной Финляндии количество древесных остатков составляет всего 
лишь 1-3 м3 на гектар (Siitonen, 2001, см. также библиографию в этом ис
точнике), а для некоторых классов мертвой древесины разница может быть 
даже больше, поскольку они практически отсутствуют в используемых че
ловеком лесах. Значительное сокращение количества мертвой древесины 
имеет пагубные последствия для тысяч сапроксилофильных видов (см. табл.
1.6), и это убедительно показано в самом последнем варианте Красной кни
ги Финляндии (Rassi et al., 2001).
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Помёт крупных травоядных млекопитающих на травянистых рав
нинах и в агроценозах. Помёт крупных травоядных млекопитающих явля
ется микроместообитанием для тысяч насекомых и других беспозвоночных 
животных. За последние несколько миллионов лет травянистые равнины рас
ширились и распространились на обширные площади, ранее занятые леса
ми. В это время крупные травоядные млекопитающие стали доминирующей 
группой животных, а навозные жуки приобрели ключевую роль в функцио
нировании экосистем травянистых равнин (разд. 1.5). Первая стадия антро
погенного воздействия была связана с преобразованием природных травя
нистых равнин в агроценозы, при этом крупные дикие травоядные живот
ные оказались почти полностью уничтоженными. В тех регионах, где разно
образная фауна крупных травоядных была заменена менее разнообразной 
фауной одомашненных млекопитающих — крупным и мелким рогатым ско
том, а также лошадьми, — эти изменения не сильно влияли на сообщество 
навозных жуков. Но некоторое сокращение биоразнообразия навозных жу
ков все же произошло, — например, в африканских саваннах их сообщества 
с максимальным количеством видов были обнаружены в районах с макси
мально разнообразной фауной диких травоядных млекопитающих (Hanski, 
Cambefort, 1991).

Вторая стадия серьезного антропогенного влияния на навозных жуков 
началась при современной интенсификации скотоводства, создавшей улуч
шенные пастбища. При этом практически полностью была ликвидирована 
гетерогенность почв и других компонентов окружающей среды, влияющих 
на сукцессию в отдельных кучках помета и отчасти определяющих видовой 
состав беспозвоночных, которые населяют эти микроместообитания.

Потеря микроместообитаний в урбанизированных и субурбанизиро- 
ванных ландшафтах. Урбанизированные территории занимают 4% площа
ди земной суши (WRI, 2000), и примерно половина населения планеты про
живает в больших городах. Переход земель из категории природных и сель
скохозяйственных в разряд городских и пригородных ландшафтов происхо
дит быстрее, нежели рост самого городского населения (Pickett et al., 2001). 
На городских и пригородных территориях формируются разнообразные ме
стообитания, в которых существуют на удивление богатые видами сообще
ства растений и животных, хотя среди растений и животных, обитающих в 
городских ландшафтах, часто бывает много интродуцированных видов (см., 
напр., Берлин: разд. 5.4). К сожалению, отличительная черта городских и 
пригородных территорий — это уменьшение количества и разнообразия ти
пов микроместообитаний по сравнению с аналогичными природными сооб
ществами. Парки, городские леса и сады, как правило, очищают от погиб
ших и погибающих деревьев, а обширные газоны заменяют естественные 
луга, в результате чего исчезают разнообразные почвенные микроместооби
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тания. Поскольку территории с подобным режимом природопользования рас
ширяются, то возрастает угроза существованию обитателей различных 
микроместообитаний. В главе 5 мы рассмотрим, какие свойства местооби
таний особенно ценятся людьми, и насколько хорошо эти предпочтения ил
люстрируются городскими ландшафтами. Небольшая коррекция этих пред
почтений без каких-либо дополнительных экономических затрат позволила 
бы создавать большие и малые города, а также деревни, в которых отноше
ние людей к сохранению биоразнообразия заметно улучшилось бы, а коли
чество и разнообразие типов микроместообитаний даже возросло бы. Заме
ните газоны цветущими лугами, не мешайте естественному ходу раститель
ных сукцессий там, где они происходят и не наносят никакого ущерба, дайте 
развиваться естественной береговой линии прудов, уступите часть своего 
сада буйной поросли. Тогда вы сможете наслаждаться, слушая голоса и со
зерцая картины дикой природы.

2.6 Резюме: пять пунктов, которые стоит запомнить

Четыре типа утраты местообитаний. Снижение качества местооби
тания уменьшает скорость роста популяции, но при этом также возможно 
сокращение емкости среды, увеличение дисперсии скорости роста и повы
шение скорости эмиграции; любой из этих факторов усиливает риск вымира
ния популяции. Утрата качества местообитаний может превратить популя
цию-источник в популяцию-сток. Потеря площади местообитаний равноцен
на уменьшению емкости окружающей среды, что снижает потенциальный 
размер популяции, но потеря площади сравнительно малых участков может 
также увеличить краевые эффекты и эмиграцию. Все эти изменения усилят 
риск вымирания локальной популяции. Утрата связности и утрата непрерыв
ности уменьшают доступ особей к соседним местообитаниям в простран
стве и времени. На уровне метапопуляции утрата связности и непрерывнос
ти приведет к сокращению обитаемых территорий, и когда потери связности 
и непрерывности достигнут некоего порогового значения, метапопуляция 
вымрет.

Потеря качества местообитания в бореальных лесах. В бореальных 
районах Евразии и Северной Америки площадь, занятая лесами, уменьша
ется незначительно, однако лесопользователи быстро превращают девствен
ные леса (старые, нерасчищенные) в эксплуатируемые леса, состоящие ис
ключительно из монокультурных посадок одинакового возраста. Это упро
щение структуры леса ведет к огромной потере биоразнообразия, как это 
уже произошло в Фенноскандии, а в длительной перспективе динамика лес
ной экосистемы может быть необратимо нарушена.
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Грубые древесные остатки. Погибшие деревья, гниющие бревна, пни 
и тому подобное — это очень важные микроместообитания для лесных эко
систем. Они поддерживают большую долю общего лесного биоразнообра
зия, особенно насекомых и грибов, играющих существенную роль в кругово
роте элементов в лесной экосистеме. В природных бореальных и тропичес
ких лесах количество грубых древесных остатков составляет около 100 м3 
на гектар, а после серьезных нарушений, например, буреломов, может дос
тигать и 200-300 м3 на гектар. В интенсивно используемых человеком боре
альных лесах северной Европы их количество составляет часто менее 3 м3 
на гектар.

Сокращение площади тропических лесов. Большие площади тропи
ческих лесов вырубают для нужд промышленного сельского хозяйства, в том 
числе для ферм по выращиванию соевых бобов и ранчо для разведения круп
ного рогатого скота. Операции по заготовке и транспортировке леса быстро 
расширяются. Даже выборочные рубки приводят к существенному воздей
ствию на лесную экосистему, так как эта форма ведения лесного хозяйства 
приводит к строительству дорог, гибели деревьев, не предназначенных для 
заготовки, эрозии почвы, усилению опушечного эффекта, микроклиматичес
ким изменениям и так далее. Дороги оказывают косвенное воздействие, об
легчая доступ к лесным экосистемам, что приводит к подсечно-огневому 
земледелию и серьезному прессингу со стороны охотников. Сведение и фраг
ментация лесов, заготовка и транспортировка древесины, сельское хозяй
ство могут усилить изменение климата. В результате может возникнуть по
ложительная обратная связь, — например, вырубка лесов оказывает влияние 
на местный климат посредством уменьшения испарения, а это приводит к 
частой повторяемости засушливых лет и увеличивает вероятность пожаров, 
которые в свою очередь наносят лесам существенный ущерб и приводят к 
серьезным изменениям лесных ландшафтов. В среднем тропические леса 
продолжают вырубать со скоростью от 0,5 до 1% в год.

Потеря микроместообитаний в городских и пригородных местооби
таниях. Местообитания в пределах городской черты и в пригородах могут 
поддерживать высокий уровень биологического разнообразия, но для этого 
необходимо сохранять пустоши, вкрапленные в городские кварталы, а также 
многочисленные природные микроместообитания в городских парках и са
дах.



ГЛАВА 3. ОТВЕТНЫЕ РЕАКЦИИ НА УТРАТУ 
МЕСТООБИТАНИЙ НА УРОВНЕ ОСОБИ, 

ПОПУЛЯЦИИ И ВИДА 

Вступление

Аландские острова расположены в северной Балтике у побережья Фин
ляндии, на 60° северной широты. Зимы на этой широте бывают настолько 
холодными, что замерзает море. Аландия включает один большой остров 
диаметром около 40 км, несколько обитаемых островов среднего размера, а 
также бесчисленное множество маленьких островков и одиночных скал. Это 
настоящий рай для морских птиц. Приезжие восхищаются красотой дереву
шек и ферм, которые напоминают многим о временах далекого прошлого. 
Восхищает на островах и разнообразие ландшафтов. Небольшие поля и па
стбища чередуются с сосновыми лесами, произрастающими на скальных 
выходах горных пород. А там, где почвы более богаты, можно увидеть ши
роколиственные леса.

Скалистый облик Аландские острова приобрели в эпоху ледникового пе
риода. Ледники полностью уничтожили здешних обитателей и почти всю 
почву, но море по берегам узких морских заливов (фиордов) вновь отложило 
почвенный слой. Всего 6 ООО лет назад эти острова были обнаженными ска
лами, а общая площадь архипелага составляла всего 1% от теперешних 1480 
км2. Оседание грунта, которое произошло под сильным давлением обшир
ных ледников, было компенсировано последующим поднятием поверхнос
ти земли. Таким образом, Аландские острова вновь появились на свет в те
чение последних 9 тысячелетий.

Аландцы сохранили самобытный образ жизни, насколько это возможно в 
современной северной Европе. Вероятно, по этой причине местообитания, 
созданные традиционным сельским хозяйством, сохранились здесь лучше, 
чем во многих других местах, пополнив и без того немалое разнообразие 
местных природных ландшафтов. Эти местообитания включают большое 
количество осушенных лугов, — некоторые из них используются как паст
бища, а другие брошены, так как находятся на скалистых участках. Здесь 
слишком тонкий слой почвы, не позволяющий произрастать доминирующим 
видам растений. Зато в таких условиях получают возможность существо
вать менее конкурентоспособные виды, — например, подорожник ланцето
видный (Plantago lanceolata) и вероника колосистая (Veronica spicata). Ран
ней весной, а также поздним летом внимательный наблюдатель может обна
ружить гусениц, которые питаются этими двумя видами растений и прячут
ся под шелковой паутиной, обвитой вокруг побегов. В мае гусеницы окукли
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ваются в густой листве, а через несколько недель оттуда вылетают бабоч
ки, красно-коричневые с черными точками. Интерес к этому виду бабочек и 
привел меня на Аландские острова в начале лета 1991 г.

Предыдущей зимой я искал виды насекомых, которые позволили бы мне 
и моим студентам начать широкомасштабные полевые исследования мета
популяций. Я хотел проверить предсказания математических моделей, кото
рые разрабатывал вместе с математиком Матсом Гилленбергом (Mats 
Gyllenberg). Пролистывая недавно вышедшую книгу о финских бабочках, я 
обратил внимание на обыкновенную шашечницу (Melitaea cinxia). Этот вид 
вымер на материковой части Финляндии в семидесятых годах двадцатого 
века, но все еще был сравнительно широко распространен на Аландских ос
тровах. Вооруженные этой информацией, мои студенты Микко Куусаари и 
Марко Нисминен отправились в Аландию в мае 1991 г. Спустя несколько 
дней я получил хорошие вести о том, что они нашли большое количество 
перезимовавших гусениц во многих районах Аландии и что проведению 
наших исследований не должно ничего помешать.

Вот так после весьма скромного начала проект Melitaea cinxia превратил
ся в широкомасштабную экологическую операцию. В основе исследования 
лежит ежегодный тщательный осмотр всех сухих лугов Аландии. Во время 
самого напряженного двухнедельного периода в начале сентября 40 студен
тов выпускного курса побывали на 4 ООО лугах, которые мы нашли и отме
тили на картах. Были приблизительно рассчитаны размеры локальных попу
ляций, основанные на учетах скоплений гусениц, и проведён ряд других на
блюдений. Это было бы безнадежной задачей в случае с большинством дру
гих видов насекомых, живущих весьма скрытно, но к счастью для нас шел
ковые паутинки, которые гусеницы обыкновенной шашечницы вьют вокруг 
растений, в конце лета очень хорошо заметны.

Внимательный осмотр маленького луга позволяет довольно точно оце
нить состояние локальной популяции бабочки. Собранная информация дала 
нам возможность подумать о влиянии структуры ландшафта на характер рас
пространения этого вида. Сухие луга с пригодными для откладывания яиц 
растениями, на которых затем смогут развиваться гусеницы, а также нали
чие цветов, необходимых для питания имаго, составляют подходящую для 
этого вида среду обитания. В некоторых районах Аландии луга встречаются 
чаще или их размеры крупнее по сравнению с другими частями архипелага. 
Таким образом, количество местообитаний, пригодных для бабочек, и сте
пень их раздробленности варьируют.

Ландшафты Аландских островов за последнее время существенно не из
менялись, но мы можем использовать региональную неоднородность в струк
туре ландшафта для изучения его временной изменчивости. Таким образом, 
мы можем рассмотреть вероятные последствия утраты и фрагментации мес
тообитаний, изучая встречаемость видов и динамику их в пространстве, —
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при этом нам не нужно ожидать, когда произойдут реальные изменения. Тем 
не менее, необходимо сделать одно замечание. Изучаемый нами вид обык
новенная шашечница (Melitaea cinxia) изначально приспособился к раздроб
ленности ландшафта Аландии, — то же самое относится и к другим регио
нам, где встречается эта бабочка. Напротив, неисчислимое множество дру
гих видов обычно обитают в гораздо более цельных местообитаниях, попу
ляции которых лишь в последнее время подверглись значительной фрагмен
тации вследствие антропогенного влияния на эти ландшафты. Возможно, 
виды, обитающие в сравнительно недавно фрагментированном местообита
нии, страдают от его дробления в гораздо большей степени, чем те виды, 
местообитание которых претерпевало фрагментацию на протяжении длитель
ного времени. К этому вопросу я вернусь в данной главе чуть позже.

Прежде чем рассказать о влиянии фрагментации ландшафта на образ 
жизни бабочек, давайте посмотрим на особенности динамики популяции, 
которые характерны для Аландии. Если учесть, что размер лужков очень мал, 
в среднем <0,2 га, неудивительно, что риск исчезновения локальных популя
ций (т.е. чешуекрылых, обитающих в данном местообитании) достаточно 
велик (Hanski, 1999). Чем меньше популяция, тем больше риск её исчезнове
ния, — и действительно, в большинстве случаев вымиранию подвергаются 
популяции, которые представлены одним или несколькими скоплениями гу
сениц, в каждом из которых в конце лета насчитывается около 100 особей. 
Обычно все гусеницы из одной группы являются сибсами — потомством 
одной спарившейся пары бабочек. Небольшие популяции бабочек исчезают 
по самым разнообразным причинам:

• из-за неблагоприятных погодных условий;
• из-за того, что местообитание стало зарастать;
• из-за высокого уровня зараженности паразитическими перепончато
крылыми;
• из-за вредных последствий близкородственного скрещивания;
• из-за того, что слишком много имаго улетело с маленького луга за один
сезон;
• или просто из-за того, что их количество было настолько мало, что
многие самки остались неоплодотворенными.
Несмотря на высокий риск вымирания, обыкновенная шашечница на 

Аландских островах не исчезла, — все время возникают новые популяции 
благодаря проникновению самок на незаселенные луга. Можно предполо
жить, что чем ближе к угасающей популяции находится не занятый ещё луг, 
тем больше шансов, что он вновь будет заселен.

Убедительное свидетельство устойчивости вида, балансирующего меж
ду вымиранием локальных популяций и способностью повторно заселять 
освободившиеся местообитания, было продемонстрировано экспериментом, 
который мы начали в 1991 г. На острове Соттунга (8 км2), находящемся в 20
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км на восток от главного Аландского острова, летом 1991 г. шашечниц обна
ружено не было, хотя на этом острове имелось около 30 подходящих для 
этого вида маленьких лугов. Вероятность одновременной гибели всех ло
кальных популяций, занимающих такое ограниченное количество неболь
ших разобщенных местообитаний, очень велика. С другой стороны, малове
роятно, что когда-либо происходило повторное заселение острова путем пре
одоления водного пространства, поэтому неудивительно, что весь остров 
оказался вообще незаселенным. Это обстоятельство создало благоприятные 
условия для проведения эксперимента. На остров Соттунга из большой по
пуляции острова Аланд для создания экспериментальной метапопуляции 
были перенесены 72 гнезда гусениц. На рис. 3.1 показано, что произошло в 
последующие годы. Ежегодно с 1991 г. мы регистрировали от 2 до 12 случа
ев локального вымирания и повторного заселения биотопов. При этом ни 
одна локальная популяция не оказалась устойчивой в течение всех 13 лет 
исследований. Несмотря на это, на острове Соттунга метапопуляция про
должает существовать, хотя в 1999 г. она была на грани вымирания, — тогда 
там оставались лишь две локальные популяции. Следует отметить, что по
пытки интродукции обыкновенной шашечницы в изолированные местооби
тания материковой части Финляндии потерпели неудачу (Kuussaari, Hanski, 
не опубл.). Результат закономерен, поскольку существует вероятность вы
мирания маленьких популяций, населяющих небольшие участки пригодных 
для данного вида местообитаний. Для устойчивого существования вида не
обходимо создание сети подобных участков, предоставляющих возможность 
для расселения.

Вернемся к главному Аландскому острову и проведем элементарный ана
лиз, выделив на нем участки размером 2 х 2 км (Hanski et al., 1995). Сеть 
лугов на участке площадью 4 км2 представляет собой фрагментированный 
ландшафт, к которому адаптирован изучаемый нами вид.

Большинство бабочек, даже если они и покидают родной луг, пролетают 
в течение жизни расстояние менее одного километра. На некоторых участ
ках луга занимают небольшие площади в среднем менее ста квадратных мет
ров, тогда как на других участках их площадь может быть более одного 
гектара. Количество лугов колеблется от одного луга на участок (один луг на 
4 км2) до 20 и более. Какова зависимость встречаемости бабочек от струк
туры фрагментированного ландшафта в пределах участка в четыре квад
ратных километра? Чтобы ответить на этот вопрос, рассмотрим рис. 3.2, на 
котором показаны доли лугов на участках в 4 км2, заселенные бабочкой в 
1993 г. Можно было бы ожидать, что чем крупнее луга, тем большее их 
число будет занято видом, но менее очевидно, как доля заселенных лугов 
зависит от их общего количества. Рис. 3.2 показывает, что доля заселенных 
лугов растет от 24% на участках, где средний размер луга менее 100 м2, до 
56% при самом большом среднем размере луга. Увеличение количества лугов
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Рис. 3.1. Экспериментальная метапопуляция обыкновенной шашечницы (Melitaea 
cinxia) на острове Сотгунга (Аландский архипелаг, юго-запад Финляндии). Длина 
острова 4 км, ширина —  2 км. Этот вид не встречался на острове в июне 1991 г., 
несмотря на то, что там имеется около 30 небольших лугов, по всей видимости, 

подходящих для данного вида. В августе 1991 г. 72 гнезда гусениц с главного 
Аландского острова были перемещены на 10 лугов острова Соттунга. Эта 

метапопуляция продолжала существовать 13 лет, хотя в 1999 г. там оставалось 
всего два заселенных луга. Ни одна из первичных популяций, созданных на 

острове Соттунга в 1991 г., не сохранялась в течение 13 лет, но данная 
метапопуляция пребывает во временном равновесии между вымиранием 
локальных популяций и реколонизацией необитаемых лугов, что и было 

спрогнозировано метапопуляционной теорией. На рисунке показаны изменения в 
размере метапопуляции, выявленные посредством подсчета численности гнезд 

гусениц и численности заселенных лугов, а также количество исчезновений 
популяций и реколонизаций в данный год (число произошедших событий).

(Ориг.). [Число пс —  число произошедших событий].

на квадрате (4 км2) имело сходный результат: в квадратах с одним лугом 
было занято всего 21% лугов, однако на тех участках, где количество лугов 
>7 и, следовательно, плотность лугов была выше, бабочками было занято 
41% лугов. Мне бы хотелось повторить ещё раз, что заселенность лугов 
обыкновенной шашечницей возрастала как с увеличением их размеров, так 
и с увеличением их количества на модельных участках (4 км2).

Этот результат интересен сам по себе, но он также иллюстрирует и общий 
принцип. В высоко фрагментированном ландшафте, подобном сети лугов на
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Рис. 3.2. Доля лугов, занятых обыкновенной шашечницей (M elitaea cinxia) на 
участках в 4 км2 (Аландские острова, Финляндия). Выбранные квадраты 

различались по (а) средней площади лугов, (Ь) по количеству лугов. Доля 
заселённых лугов возрастает с (а) увеличением средней площади луга и (Ь) с 

увеличением количества лугов (по Hanski et al., 1995).

Аландских островах, для обыкновенной шашечницы (М. cinxia) локальные 
вымирания неизбежны, так как отдельные луга поддерживают лишь сравни
тельно небольшие локальные популяции, которые по многим причинам не мо
гут существовать относительно долго. Даже самые большие луга настолько 
малы, что населяющие их популяции бабочек не гарантированы от вымира
ния. В данной ситуации вид может существовать долгое время только в том 
случае, если будет возникать достаточно много новых популяций, компенси
рующих вымирание; именно это и происходит с обыкновенной шашечницей 
на Аландских островах. Однако баланс между вымиранием и колонизацией 
зависит от структуры ландшафта (см. рис. 3.2). На тех участках (4 км2), где 
луга невелики, вероятность вымирания местных популяций особенно высока, 
а значит, средний уровень заселенности территории низок. В тех районах, где 
лугов немного, а расстояние между ними большое, это мешает мигрирующим 
бабочкам найти новые луга и основать новые популяции. И вновь заселен
ность территории оказывается низкой, но на этот раз из-за недостаточной ско
рости заселения новых лугов, а не по причине высокой скорости вымирания.

Не надо быть популяционным экологом, чтобы оценить, что произойдет, 
если площадь ареала сократится, а число лугов в пределах данной террито
рии станет ещё меньше. В конечном счете, баланс между процессами выми
рания и заселения сместится к нулевой заселенности, — иными словами, 
процент вновь возникших популяций будет столь низок, что это не сможет 
компенсировать вымирание, и вся метапопуляция исчезнет. Это основной 
сценарий, вызывающий беспокойство у специалистов по охране природы, 
когда речь идет о последствиях утраты местообитаний и их фрагментации 
для последующей судьбы вида.
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Именно такое положение вещей объясняет исчезновение обыкновенной 
шашечницы на материковой части Финляндии в 1970-х гг. — и во многих 
других частях северной Европы за последние десятилетия. Всё ещё суще
ствуют луга, подходящие для этого вида, но они, как правило, малы, и насе
ляющие их локальные популяции подвержены вымиранию. А так как они 
расположены очень далеко друг от друга, случаи повторного заселения бу
дут редки. Даже если бабочки каким-то образом окажутся там сами либо 
будут интродуцированы в ландшафт, все равно эти популяции обречены на 
вымирание. Короче говоря, позитивный баланс между вымиранием и коло
низацией невозможен, когда сеть местообитаний становится слишком раз
дробленной. Какие именно последствия утраты местообитаний и их фраг
ментации для особей, популяций и видов обнаружили экологи, будет пока
зано в настоящей главе, а также в главе 4, посвященной процессам вымира
ния.

3.1. Выбор местообитания и пути осуществления
этого выбора

Виды могут заселять только те местообитания, в которых условия окру
жающей среды соответствуют их экологическим требованиям. Поэтому боль
шинство видов встречаются лишь в определенных местообитаниях, к тому 
же находящихся друг от друга на расстоянии, на которое они могут переме
щаться. Выбор местообитания — одна из основополагающих концепций 
экологии. Вопреки буквальному значению этого термина, экологи, как пра
вило, не подразумевают фактическую селекцию, когда речь идет о выборе 
местообитания. Вместо этого выбор местообитания интегрирует результаты 
поведенческих актов особей и демографических откликов популяции, суще
ствующей в различных местообитаниях, а также описывает дифференци
альное использование видами различных территорий. Существует огромное 
количество публикаций, посвященных выбору местообитаний, даже без учета 
тех из них, в которых местообитания используются как необходимый компо
нент подробного биологического описания вида. Выбор местообитания на
столько важен, потому что он определяет условия среды, в которых происхо
дит взаимодействие между особями данного вида. А эти взаимодействия, в 
свою очередь, определяют приспособленность особей, их генетический вклад 
в будущие поколения. Процесс естественного отбора, ведущий к эволюци
онным изменениям в фенотипической и генотипической структуре популя
ций, будет благоприятствовать тем индивидуумам, которые вносят наиболь
ший вклад в будущие поколения. Предполагая, что условия окружающей 
среды не меняются настолько быстро, чтобы скорость адаптации особей зна
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чительно отставала от скорости этих изменений, мы делаем вывод, что по
пуляции, в конечном счете, будут состоять из таких особей, которые хорошо 
адаптированы к преобладающим условиям окружающей среды. Так как вы
бор местообитания в значительной степени зависит от свойств окружающей 
среды, которые должны соответствовать адаптивным возможностям особей, 
то очевидно, что эволюция выбора местообитания является одним из ключе
вых аспектов эволюции вообще.

Механизмы выбора местообитания особями довольно многочисленны и 
отражают их поведенческие и экологические особенности. В самом прими
тивном случае распространяющиеся особи неспособны контролировать вы
бор направления движения, расстояния и того места, в котором они, в конце 
концов, окажутся. К этой категории принадлежат многие мелкие организмы 
и распространяемые ветром споры и семена, хотя многие семена снабжены 
приспособлениями, которые способствует рассеиванию и, следовательно, 
увеличивают расстояние, на которое они переносятся (Venable, Levin, 1983; 
Olivieri, Berger, 1985). Ответ на вопрос: «Смогут ли пассивно расселяющиеся 
особи вырасти и размножиться?» — зависит от того, куда они попадут, но при 
этом подавляющее большинство особей должно погибнуть, поскольку веро
ятность попадания в неподходящее местообитание очень велика.

Несомненно, подобное поведение было бы невозможным, если бы не ог
ромное количество особей, участвующих в стадии расселения. Рейо Пентти- 
ля (Reijo Penttila) провел тщательный эксперимент для изучения продуциро
вания спор гриба-трутовика Phlebia centrifuga, находящегося под угрозой 
исчезновения, который произрастает на больших упавших стволах хвойных 
деревьев в старых северных лесах. Пенттиля на участке леса в несколько 
квадратных километров выявил все плодовые тела этого вида и накрыл их 
на время своих экспериментов. Лишь те плодовые тела, которые росли на 
двух близлежащих стволах в центре района исследования, были оставлены 
непокрытыми, в качестве источника спор. Поверхность гриба на этих двух 
бревнах составила 0,35 м2. В нескольких повторных экспериментах гриб 
продуцировал более 15 млн. спор в час, или около 5 ООО спор в секунду. Пен
ттиля и его коллеги измерили интенсивность оседания спор на различных 
расстояниях от плодовых тел грибов. С увеличением расстояния интенсив
ность оседания спор быстро снижалась: в нескольких метрах от источника 
было обнаружено более 2 500 спор на 1 м2; в 60 м — более 1 ООО спор на 1 м2; 
в 120 м — более 100 спор на 1 м2 (Pietarila et al., 2003). Несколько десятков 
спор на 1 м2 было обнаружено даже на расстоянии в 1 км, что, вероятно, 
показывает норму фонового оседания в любых лесных ландшафтах.

Организмы, которые на определенной стадии своего развития пассивно 
разносятся ветром, способны занимать все пригодные для них местообита
ния практически в любой точке Земли. Надо помнить, что на этой стадии 
организмы представлены огромным количеством особей. Подобный космо
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политизм более вероятен, если мелкие размеры присущи организмам не толь
ко на одной стадии жизненного цикла - той, когда они склонны к миграциям. 
Кроме того, для таких организмов характерны многочисленные и потому 
устойчивые к вымиранию популяции. Проведенное исследование (Finlay, 
Fenchel, 2004) подтверждает эту точку зрения. Были взяты образцы более 
чем 1 200 видов эукариот в пресноводном пруду в Великобритании, и опре
делена доля видов, которые могут считаться космополитами. К этой группе 
относились виды, которые были зарегистрированы, по меньшей мере, в двух 
биогеографических провинциях, в северном и южном полушариях. Рис. 3.3 
показывает, что во взятом образце подавляющее большинство одноклеточ
ных эукариот и животных размером менее 1 мм — космополиты, тогда как 
практически ни один из видов, превышающий 10 мм, космополитом не был. 
Переход от видов-космополитов к видам с ограниченным географическим 
распространением выражен удивительно резко и находится в диапазоне раз
меров от 1 до 10 мм. Подобный переход очевиден у сосудистых растений и у 
мхов, хотя в данном случае пороговое значение космополитизма смещено в 
сторону больших размеров (рис. 3.3). Возможно, важнейшим фактором, обус
лавливающим эту закономерность, служит то, что мелкие эукариотические

Размер организма (мм)

Рисунок 3.3. Доля эукариотических видов-космополитов, сгруппированных в 
логарифмические классы. По материалам, собранным в пруду в Озерном крае 

Англии. Черные кружки —  это эукариотические микроорганизмы и животные, а 
светлые кружки —  сосудистые растения и мхи (из Finlay, Fenchel, 2004).
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микроорганизмы, попав в потенциально приемлемое для них местообитание, 
способны впадать в состояние покоя, сохраняя при этом жизнеспособность, 
если в момент колонизации условия окружающей среды окажутся неблагоп
риятными. Во всяком случае, феномен, показанный на рис. 3.3, — одна из 
самых удивительных закономерностей распространения видов на Земле!

Более крупные животные обычно способны контролировать своё пере
мещение и, следовательно, способны к более или менее сложному поведе
нию при выборе местообитания, в поиске пищи или благоприятных условий 
для размножения. Насекомые, обитающие в различных микроместообита
ниях, обладают стадией имаго, служащей для расселения вида, и гораздо 
менее подвижной стадией личинки. Микроместообитание личиночной ста
дии обычно ограничено какой-то частью местообитания вида — например, 
плодовыми телами грибов, которые выбираются самкой при откладывании 
яиц. Выбор приемлемых местообитаний может быть трудной задачей для 
взрослого насекомого, а если вид использует редко встречающиеся микро
местообитания, то эта задача становится ещё сложнее. Например, на севе
ро-западе Европы существуют около 40 видов пирофильных насекомых 
(Wikars, 1997), которые размножаются в обгоревшей древесине. Подобные 
местообитания довольно обычны в природных лесах, хотя их локализация, 
непостоянная в пространстве и времени, связана с лесными пожарами. Боль
шинство пирофильных видов находятся под угрозой исчезновения в контро
лируемых человеком лесных ландшафтах, где пожары тушатся, — и это 
несмотря на феноменальную способность самок на большом расстоянии оп
ределять местонахождение подходящего местообитания. Эванс (Evans, 1996) 
описал уникальные рецепторы, при помощи которых жуки златки (.Mela- 
nophila) способны улавливать удаленное инфракрасное излучение, эмитиру
емое лесными пожарами. Большинство насекомых, как и представители 
других таксонов, лишены способности обнаруживать потенциальное место
обитание на большом расстоянии. Экологи моделируют передвижения осо
бей таких видов с помощью моделей взаимосвязанного случайного блуж
дания (correlated random walk models) (Turchin, 1998), которые действитель
но хорошо объясняют подобные явления, — например, перемещение множе
ства бабочек (Hanski et al., 2000; Ovaskainen, 2004).

Я не случайно описал несколько примеров, касающихся насекомых, так 
как литература по экологии, посвященная выбору местообитания, намного 
чаще описывает поведение птиц и млекопитающих. Птицы и млекопитаю
щие привлекают исследователей тем, что им свойственны сложные повтор
ные поведенческие реакции, и они способны выбирать: остаться в данном 
местообитании или двигаться дальше, и в каком именно направлении дви
гаться. Особи могут знать о других местообитаниях в окружающем их ланд
шафте, потому что они на какое-то время покидали нынешнее местообита
ние. На рис. 3.4 на примере коричневой древесной пищухи (Climacteris
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а  b

Рисунок 3.4. Примеры исследовательского поведения двух молодых самок 
коричневой древесной пищухи (Climacteris picumnus) после начала 

самостоятельной жизни. Обе птицы Обе птицы исследовали сходные по размеру 
территории , но (а) первая особь распределила свои усилия более-менее 

равномерно, обследуя три участка, тогда как (Ь) вторая особь сконцентрировала 
свои усилия на одном участке, расположенном близко от родительской 

территории. (Е. Doerr, личное сообщение).

picumnus), обитающей в Австралии, показаны территории, исследуемые дву
мя самками по соседству с местом их рождения. Кроме того, важным факто
ром, влияющим на двигательную активность в связи с выбором местообита
ния у многих птиц и млекопитающих, оказывается присутствие других осо
бей. Приведем лишь один пример: вероятность расселения молодых особей 
степной пустельги (Falco naumanni) в Испании снижалась, если размеры 
родной колонии были велики, а ближайшая соседняя колония находилась на 
большом расстоянии (Serrano et al., 2003). Расселяющихся особей особенно 
привлекали большие близлежащие колонии. Подобная конспецифичная при
влекательность могла бы рассматриваться в качестве характерной осо
бенности колониальных видов. Далее я рассмотрю концепции и осново
полагающие плотностно-зависимые модели выбора местообитания, что осо
бенно характерно для позвоночных.

Модели выбора местообитания. По мере повышения популяционной 
плотности репродуктивный успех особей и темп роста популяции должны, 
по всей видимости, падать вследствие нехватки необходимых ресурсов, та
ких как пища и территория. Свойства этой зависимости и ее роль в популя
ционной динамике неоднократно обсуждалась экологами (более подробно 
см. обзоры — Sinclair, 1989; Hanski, 1990; Turchin, 1995, 2003). Разногласия 
исследователей при оценке роли плотностно-зависимых эффектов в дина
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мике численности во многом объясняются различием персонального опыта. 
Зависимость динамики популяции от плотности достаточно легко просле
живается у птиц и млекопитающих, поэтому исследователи, работающие на 
протяжении долгого времени с позвоночными, в полной мере оценили эту 
зависимость (Elton, 1949; Lack, 1954). Однако зависимость от плотности го
раздо менее очевидна для многих популяций насекомых, численность кото
рых сильно флуктуирует при изменении условий окружающей среды 
(Andrewartha, Birch, 1954; den Boer, 1968; Dempster, 1983). Но, несмотря на 
размах случайных колебаний, которые характеризуют временные изменения 
в численности многих популяций, ни одна из них не сможет превысить по
роговый уровень при наличии ограниченного пространства: тот или иной 
ресурс, в конечном счете, станет лимитирующим и остановит ее рост. Итак, 
зависимость роста популяции от плотности — фундаментальное свойство 
биологических популяций, поэтому полезно исследовать простейшие моде
ли роста популяций, зависящего от нее.

Рассмотрим ландшафт, состоящий из двух типов местообитаний, — на
зовем их А и В, — и допустим, что особи могут свободно выбирать любой из 
этих двух типов без каких-либо усилий. Таким образом, исключается риск 
высокого уровня смертности и потери времени, если они решат переселить
ся из одного места обитания в другое. Текущие значения скорости роста по
пуляции в двух местообитаниях могут быть выражены следующими логис
тическими моделями:

dNA/dt = rANA( \ - N A/KA), (3.1а)
ANJdt = r ^ B{ \-N J K B), (3.1b)

где г , Na и  К  соответственно являются внутренней скоростью роста, теку
щей численностью популяции и емкостью среды в местообитании А (анало
гично эти показатели определяются для местообитания В; обратим внима
ние, что фактические передвижения между двумя местообитаниями не от
ражены в приведённых уравнениях). Предположим, что в дальнейшем осо
би распределились между двумя типами местообитаний таким образом, что 
удельная скорость роста популяции в расчете на одну особь (левая часть 
уравнения 3.1), разделенная на соответствующую численность популяции, 
одинакова в обоих местообитаниях. Преобразовав уравнения (3.1), можно 
далее проследить следующие отношения между размерами популяции в двух 
местообитаниях:

К  =  [ ( V ^ J  KA + W r AKB)NB (3.2)
Подобное распределение особей между двумя типами местообитаний С. 

Фретуэлл и Г. Лукас (Fretwell, Lucas, 1970) в одном авторитетном издании 
предложили называть идеально свободным распределением  (ideal free 
distribution). Они предполагали, что при расселении особь всегда выбирает 
такой тип местообитания, в котором её приспособленность (темп роста на 
одну особь в 3.1) была бы самой высокой. Если бы, в настоящее время, при
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способленность особей к местообитанию А была бы выше, чем приспособ
ленность особей к местообитанию В, то больше особей, как ожидается, пе
реместилось бы в местообитание А. Это перемещение происходило бы до 
тех пор, пока местообитание А не утратило бы своего преимущества после 
достижения высокой плотности, и по качеству существования особей не срав
нялось бы с местообитанием В. Подобный зависимый от плотности выбор 
местообитания приведет к такому соотношению размеров находящихся в 
них популяций, которое определяется уравнением 3.2.

Модель идеально свободного выбора местообитания предполагает, что нет 
никаких прямых взаимодействий между особями и что особи не ограничены 
при выборе местообитания слабой способностью к расселению, нехваткой 
информации о размерах популяции и т.д. Важный вопрос, который может 
быть исследован при помощи данной модели: — «Будет ли постоянным со
отношение размеров популяций в этих двух местообитаниях, независимо от 
их абсолютных значений (Morris, 2003)?» Несложно заметить, что в контек
сте вышеупомянутой модели это произойдет только в том случае, если ско
рости роста популяций в этих двух местообитаниях будут идентичными 
(гА=гв), что представляется маловероятным. Вероятнее, что г будет больше в 
одном или в другом местообитании, — отсюда следует, что соотношение N J  
NB будет меняться с изменением размера популяции в целом. Когда общее 
количество особей в популяциях небольшое, численность оказывается выше 
в местообитании с большими значениями г. Этот прогноз подтверждается 
наблюдениями, которые показывают, что при большей численности вид об
ладает большим потенциалом экспансии и занимает более широкий круг 
местообитаний, чем в том случае, если он редок.

Модели идеального свободного распределения можно противопоставить 
другую модель выбора местообитания, которую называют идеально прину
дительным распределением (the ideal despotic distribution) (Fretwell, Lucas, 
1970) или идеально упреждающим распределением (the ideal pre-emptive 
distribution) (Pulliam, Danielson, 1991). В этом случае те особи, которые пер
выми достигнут благоприятного местообитания, в дальнейшем имеют воз
можность тем или иным образом устранить любых особей, прибывающих 
позже, — то есть данному виду свойственна территориальность, и владель
цы территории обычно побеждают вселенцев. В такой модели предполага
ется, что местообитание состоит из «вакантных» разнокачественных терри
торий, и особи всегда выбирают участок наивысшего качества, который еще 
остается свободным. Эта модель также не рассматривает возможные огра
ничения для расселения особей, — например, из-за недостаточной способ
ности к распространению или ограниченной информации.

Важное различие между идеально свободной и идеально принудитель
ной моделями состоит в том, что в последней особи отличаются друг от дру
га по жизнеспособности и результативности в выборе местообитания. При



идеально принудительном распределении (the ideal despotic distribution) осо
би, которые смогли выбрать территории наивысшего качества, имеют самую 
высокую приспособленность.

Нет сомнения, что и идеально свободные, и идеально принудительные мо
дели являются важными элементами существования естественных популяций. 
Например, как полагают многие ученые, особи мигрирующих птиц, прилета
ющие первыми на свои гнездовые территории, выбирают лучшие участки, где 
вероятность успешного размножения с учетом всех прочих факторов выше 
(Kokko, 1999; Morbey, Ydenberg, 2001). Однако не следует ожидать идеально
го количественного соответствия между прогнозами модели и реальными на
блюдениями, поскольку в природных популяциях теоретические предположе
ния моделей будут, скорее всего, в той или иной мере нарушаться. Скажем, 
трудно понять, как особи могут получить исчерпывающую информацию об 
ожидающих их «вознаграждениях» во всех потенциальных местообитаниях.

Изучая гнездование уток крякв, X. Пёйся (Poysa, 2001) обнаружил, что и 
идеально свободные, и идеально принудительные модели не смогли хорошо 
описать распределение размножающихся крякв между двумя типами место
обитаний, отличающихся структурой береговой растительности. Кряквы не 
распределялись по местообитаниям согласно правилам идеально свободно
го распределения: размножение не было одинаково успешным в благопри
ятных и неблагоприятных местообитаниях, но при этом, если сравнивать 
результаты, полученные в разное время, успех размножения не снижался с 
увеличением плотности. Кряквы успешнее размножались в благоприятных 
местообитаниях, но выбор местообитания не зависел от плотности особей в 
определенном месте. Кряквы, вопреки прогнозу идеально принудительной 
модели, в начале периода размножения обычно не стремились первыми за
нимать места в благоприятном местообитании. X. Пёйся (Poysa, 2001) пред
полагает, что его результаты можно хотя бы отчасти объяснить конспеци- 
фичной привлекательностью, т.е. поселением около других размножающих
ся особей своего вида, которые могли бы повысить шансы спаривания и пре
доставить информацию о местообитании. Этот пример особенно информа
тивен, потому что предыдущие исследования, касающиеся поведения крякв 
при поиске корма, подтверждают концепцию идеально свободного распре
деления (Harper, 1982; Gray, Kennedy, 1994). Ситуация с поиском корма на
много проще и требует меньших затрат энергии, чем выбор места для раз
множения, а потому неудивительно, что простая модель поиска корма рабо
тает лучше.

Изменение выбора местообитания. Недолгой прогулки по большинству 
европейских городов достаточно, чтобы заметить изменения в выборе мес
тообитаний у некоторых видов птиц, хорошо знакомых многим из нас. Виды 
птиц, которые невозможно было встретить в черте города 50 лет назад, в
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настоящее время являются обычными городскими обитателями. Взять, к 
примеру, город, который я знаю лучше всего, — Хельсинки, расположенный 
на северном берегу Балтийского моря. Так, дрозд-рябинник (Turdus p ila r is )  в 
1956 г. был редок в Хельсинки, но два исследования, проведенные в 1978 и 
1997 гг., показали, что несколько десятилетий спустя дрозд-рябинник стал 
самой распространенной птицей в городе: более одной пары на гектар в цен
тральных парках Хельсинки (Halonen et al., 1998). Среди других видов, чис
ленность которых за прошедшие 50 лет возросла, по крайней мере, в 10 раз, 
следует назвать белую трясогузку (M o ta c illa  a lb a ), черного дрозда (Turdus 
m erula) и серую ворону (C orvu s corone)  (Halonen et al., 1998). Есть виды, 
которые в настоящее время активно перемещаются в город, — например, 
голубь вяхирь (C olum ba p a lu m b u s), кулик-сорока (H aem atopu s o s tra leg u s)  и 
белощекая казарка (B ran ta  leu copsis). Другие виды, обычные для городов 
центральной Европы, пока еще отсутствуют в Хельсинки, хотя они часто 
встречаются в ближайшей сельской местности, — например, пеночка-тень- 
ковка (P h y llo sc o p ys  co llyb ita ), лесная завирушка (P ru nella  m odu laris)  и кра
пивник (T roglodytes trog lodytes). Кулик-сорока начал размножаться на плос
ких крышах высоких зданий наряду с сизой (L aru s canus) и серебристой (L. 
argen ta tu s) чайками; очевидно, эта «среда обитания» похожа на более при
вычные места их гнездовий на берегу моря. Стайки белощеких казарок осе
нью щиплют траву на городских лужайках, а весной пары этих гусей выси
живают птенцов на маленьких островках в нескольких сотнях метров от бе
реговой линии. Орнитологи 50 лет назад были удивлены, когда впервые во 
время весенней миграции встретили белощекую казарку — вид, размножа
ющийся в Арктике, на побережье Финляндии. В целом, численность и разно
образие городских видов птиц увеличились в Европе в течение последних 
десятилетий, — например, в Москве (Морозов, 1996), Лондоне (Oliver, 1997) 
и Хельсинки (Halonen et al., 1998). Та же тенденция наблюдается во всем 
мире, очевидно, отражая быстро увеличивающуюся площадь городских ме
стообитаний (Marzluf, 2001).

Причины увеличения числа видов птиц в городах, прежде всего, связаны с 
большей доступностью корма и большей возможностью размножаться (Marzluf, 
2001). В северной Европе, особенно зимой, доступность корма для многих 
птиц значительно выше в городах, чем в сельской местности, поэтому количе
ство немигрирующих особей в городах увеличилось. В прежние времена птиц 
тревожили, их гнезда разоряли, но в настоящее время это случается редко, по 
крайней мере, в северной Европе (Vuorisalo et al., 2001, 2003). В городах у 
птиц мало естественных врагов, кроме других птиц, вроде серых ворон и со
рок в Хельсинки. В пригородах, напротив, распространены домашние кошки, 
которые истребляют огромное количество птиц и их гнезд. Собрана подроб
ная информация (Churcher, Lawton, 1987) о количестве воробьиных птиц и 
мелких млекопитающих, пойманных кошками в английской деревне в тече
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ние одного года. Результат: в среднем 14 мелких млекопитающих и птиц на 
одну кошку ежегодно, что не в полной мере отражает реальную картину, так 
как кошки вряд ли приносили в дом всех, кого они поймали. Умножьте эту 
цифру на численность домашних кошек в Великобритании — приблизитель
но 6 миллионов, — и масштабы истребления кошками птиц становятся оче
видными. Не следует забывать, что особенность домашних кошек в том, что 
они получают пищу от хозяина, поэтому их численность не зависит от числен
ности жертв, и они могут истреблять даже редкие виды птиц.

Хотя изменения в выборе местообитаний у птиц выглядят поразительно, 
мы не должны делать слишком далеко идущие выводы относительно этого 
феномена у других видов организмов.

(1) Маневренность свойственна в основном лишь птицам и млекопитаю
щим со сложным поведением, включая нас, людей; нельзя ожидать, что по
давляющее большинство других видов проявит что-нибудь подобное.

(2) Смена предпочтений при выборе местообитаний может оказаться ско
рее кажущейся, чем реальной, поскольку особи могут продолжать руковод
ствоваться в своем поведении прежней информацией. Но когда окружающая 
среда существенно изменена людьми, последствия использования этой ин
формации при выборе местообитания уже иные (подробнее в разделе 3.3); 
так, кулик-сорока, гнездящийся на плоских крышах в Хельсинки, возможно, 
принимает их за скалистые островки.

(3) Смена предпочтений при выборе местообитаний может быть связана 
не только с физической структурой среды и растительностью, но и с други
ми факторами. Выбор местообитаний у позвоночных животных — процесс 
довольно гибкий и в значительной степени зависит от взаимодействия с дру
гими видами, в том числе от опасностей, исходящих от людей. Если изме
нить эти взаимодействия, например, устранить хищников, охотящихся на 
птиц, птицы могут переместиться в местообитания, которые не использова
лись прежде. Даже заселяемые птицами небольшие городские парки могут 
иметь такую же структуру, что и природные лесные сообщества, обладая 
при этом важным преимуществом — отсутствием хищников.

Иначе обстоит дело, например, с насекомыми и грибами, обитающими на 
гниющих деревьях. Невозможно представить, чтобы такие группы переклю
чились на другой тип микроместообитания, когда плотность гниющей дре
весины в расчищаемых лесах становится настолько низкой, что популяция 
рискует вообще исчезнуть. С другой стороны, эти виды могли бы сохраниться 
даже в интенсивно эксплуатируемых человеком лесах, если бы привычные 
для них местообитания присутствовали бы в достаточном количестве 
(Martikainen, 2001). В действительности трудно ожидать появления доста
точного количества микроместообитаний, необходимых для существования 
этих видов, в интенсивно эксплуатируемых лесных сообществах.
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3.2. Реакция особей и популяций 
на деградацию местообитания

Деградация местообитаний — сложное явление, которое может означать 
воздействие любого фактора окружающей среды из тех, что определяют эко
логические потребности особей. В сущности это еще одно неясное понятие. 
Мы вынуждены возвратиться к вопросу о том, что следует считать «нишей» 
и «местообитанием» вида (это подробно обсуждалось в разд. 1.1). Различ
ные виды имеют различные экологические требования; следовательно, и ка
чество местообитания, и негативные изменения в нем также специфичны 
для каждого вида. Если не считать полного разрушения местообитания — 
когда, например, лес совсем вырубается, — качество местообитания трудно 
определить вне зависимости от его воздействия на жизнь особей и популя
ций. Те изменения в окружающей среде, которые мы едва замечаем, зачас
тую бывают катастрофическими для некоторых видов. История исчезнове
ния в Великобритании бабочки голубянки (Maculinea arion), вымершей из- 
за того, что трава выросла на несколько сантиметров выше обычного, явля
ется показательным примером (разд. 1.2).

В других случаях местообитание может подвергнуться всевозможным 
изменениям, а некоторые виды почти не почувствуют этого. Несомненно, 
такие различные реакции объясняются специфичностью экологических тре
бований видов: виды, более требовательные к местообитанию (стенобионт- 
ные виды), могут пострадать даже при незначительных изменениях в окру
жающей среде, тогда как менее специализированные (эврибионтные) виды 
более терпимы. Как правило, виды, имеющие крупных особей, чаще бывают 
генералистами и менее чувствительны к качеству местообитания по сравне
нию с мелкими видами. Это объясняет, почему популяции крупных позво
ночных животных могут на удивление хорошо чувствовать себя в ландшаф
тах, сильно измененных людьми, если только люди интенсивно не преследу
ют их. Например, в Финляндии количество наиболее крупных видов птиц и 
млекопитающих увеличилось за последние десятилетия, — включая хищ
ников, вроде беркута и рыси, и травоядных, вроде лебедя и лося. Важный 
вывод, основанный на этом наблюдении, заключается в том, что вопреки 
распространенному мнению мелкие стенотопные виды часто требуют более 
обширных охраняемых территорий, чем крупные, менее специализирован
ные, — конечно, при условии, что последние не истребляются в неохраняе
мых областях.

Краткосрочные реакции особей на изменение местообитания становятся 
реакцией всей популяции по мере того, как старые особи умирают, а новые 
рождаются. Для долгосрочных и крупномасштабных последствий деграда
ции местообитаний важны именно реакции популяций. Тем не менее, эти
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реакции зачастую можно свести к реакциям отдельных особей на измене
ние экологических условий. Птицы и млекопитающие на уровне особей мо
гут приобрести новые навыки и таким образом модифицировать свое пове
дение, а эти новые навыки могут получить распространение в популяции. 
Ставшая уже обычной урбанизация птиц — в меньшей степени млекопита
ющих — является тому хорошим примером. Новое поведение влияет на реп
родуктивные возможности особей, а естественный отбор может привести к 
дальнейшим эволюционным изменениям в поведении и жизненном цикле (разд. 
3.7). На популяционном уровне экологические последствия подобных изме
нений можно охарактеризовать несколькими демографическими параметра
ми: скоростью роста популяции, ее дисперсией и потенциальной емкостью 
окружающей среды. Последствия, возникающие при воздействии различных 
вариантов утраты местообитаний на эти параметры, были подытожены в разд. 
2.2. Ниже я подробнее рассмотрю некоторые особенности реакций особей и 
популяций на ухудшение среды обитания.

Ответные реакции особей на качественные изменения условий оби
тания. Внезапные изменения в количестве или качестве местообитания мо
гут влиять на поведение, размножение и выживание особей. Наиболее оче
видная реакция особей на утрату или изменение местообитания — это миг
рация. Такая возможность, конечно, доступна только видам, состоящим из 
маневренных особей. Растения после прорастания не способны мигриро
вать, а многие животные настолько мелки или так ограничены в перемеще
нии по сравнению с масштабностью изменений, что в этой ситуации им про
сто некуда мигрировать. Но даже в том случае, когда особи достаточно под
вижны, как, например, птицы, млекопитающие и многие насекомые, возмож
ность переместиться куда-то не всегда помогает. Часто территории (ланд
шафтные матриксы), через которые особи должны мигрировать, не пригод
ны для существования данного вида и поэтому смертность там очень высока 
(Clobert et al., 2004). Многие особи, возможно, не найдут себе другое подхо
дящее местообитание, а если и найдут, то им будет непросто там обосно
ваться из-за конкуренции с резидентами (Lambin, 1994; Wolff, 1995).

С другой стороны, если было утрачено местообитание эмигрировавшего 
вида, то на этом месте может возникнуть местообитание для другого вида. 
Примером тому могут служить бореальные леса, вырубаемые для производ
ства древесины. После того, как лес вырублен, большинство постоянно оби
тавших в нем видов исчезает — мигрирует или гибнет, но другие виды быс
тро заселяют открытые вырубленные участки. Важное наблюдение, которое 
необходимо запомнить, — в случае серьезного изменения природных место
обитаний в первую очередь исчезают стенотопные виды, тогда как виды, 
заселяющие недавно возникшие местообитания, — это, в основном, универ
салы с высокой способностью к распространению, т.е. эвритопные виды.
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Некоторые из них могут быть вселенцами с других континентов, чужаками, 
более всего выигрывающими в результате глобализации.

Ухудшение качества местообитаний часто переносится всеми особями 
одной популяции примерно одинаково, тогда как уменьшение количества 
(площади) местообитания временно увеличивает различия в успешности 
приспособления особей: некоторые из них по-прежнему находят корм и воз
можность размножаться, а другие — нет. Вот несколько примеров ухудше
ния качества местообитаний. Недостаток цветков медоносов означает низ
кое качество местообитания для всех особей в популяции бабочек, что мо
жет привести к повышению уровня эмиграции (Kuussaari et al., 1996). Сни
жение доступности корма на небольших лесных участках может привести к 
его нехватке для воробьиных птиц (Zanette et al., 2000), что окажет влияние 
на развитие отдельных особей. П. Суорса и др. (Suorsa et al., 2003) показали, 
что у обыкновенной пищухи (C erth ia  fa m ilia r is), приспособленной к старым 
лесам, недостаток корма на густых участках молодого леса вызывает физио
логическую стрессовую реакцию и повышение концентрации кортикосте- 
рона в плазме крови. У территориальных видов уменьшение площади мес
тообитания приводит к сокращению количества участков, пригодных для 
размножения, что уменьшает долю размножающихся особей. Но те индиви
дуумы, которые сумели найти подходящие места для размножения, могут не 
испытывать на себе неблагоприятных последствий.

Рассмотрим, например, насекомых, которые размножаются в упавших 
лесных деревьях. Для особи достаточно поселиться в таком стволе, чтобы 
она и её потомство оказались в благоприятном местообитании. Но если ко
личество подходящих стволов в лесу невелико, то многие расселяющиеся 
насекомые не смогут найти подходящих мест, что повлияет на популяцию в 
целом.

Если фрагментация местообитания происходит локально, то это может 
иметь последствия для использования территории отдельными особями. Р. 
Имс и др. (Ims et al., 1993) различали 3 вида ответных реакций. При реакц и и  
инт еграции  увеличивается перекрывание индивидуальных участков особей. 
Это может происходить у особей с неагрессивным характером поведения, — 
например, у самок полевки-экономки (M icro tu s oecon om u s)  (Ims et al., 1993). 
Напротив, в реак ц и и  разд ел ен и я  перекрывание индивидуальных участков 
уменьшается по сравнению с ситуацией, когда популяция обитает на боль
шей территории. Подобная реакция наблюдается, например, у территори
альных самцов глухаря. Наконец, в реакции р асп рост ран ен и я  особи вклю
чают в пределы своего индивидуального участка несколько небольших фраг
ментов местообитания, — очевидно, потому, что одного фрагмента было для 
них недостаточно. Такая реакция была зарегистрирована, например, у самца 
летяги (P tero m ys volans) в бореальных лесах Финляндии (Selonen et al., 2001). 
Все перечисленные реакции могут повлечь за собой снижение жизнеспо
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собности популяции. В реакции интеграции может усилиться конкуренция 
за ресурсы, в реакции разделения уменьшение числа размножающихся осо
бей увеличивает демографическую стохастичность и уменьшает генетичес
кую изменчивость, а в реакции распространения частые передвижения меж
ду отдельными фрагментами местообитания могут вызывать серьёзные по
тери времени, высокий риск смертности и большие затраты энергии для пе
редвижения.

Увеличение вероятности миграции — одно из главных последствий умень
шения площадей участков местообитания, как было показано в разд. 2.2. То 
есть особи склонны покидать в первую очередь мелкие, а не крупные участ
ки местообитаний. В случае с насекомыми случайный дрейф к границам 
участка местообитания — одно из вероятных объяснений, хотя еще раз от
метим, что различным видам свойственны различные реакции, как это было 
продемонстрировано на примере с бабочками прерий в разд. 1.3. У позво
ночных животных с более сложным поведением и с большими познаватель
ными способностями случайное пересечение границы участка менее веро
ятно. Птицы и млекопитающие скорее будут «оценивать» качество место
обитания, включая влияние плотности популяции в каждом месте, и соот
ветственно корректировать свои передвижения.

Экологи, изучающие поведение, проанализировали распределение осо
бей между местообитаниями разного качества. При снижении качества мес
тообитаний возрастающая эмиграция может привести к сокращению плот
ности популяции, хотя в других случаях плотность популяции может сокра
титься из-за популяционной регуляции численности. «Почему особи вооб
ще оставляют свое родное местообитание и начинают мигрировать?» — один 
из классических вопросов эволюционной экологии. Некоторые объяснения 
«внутренней» потребности к эмиграции основаны на пространственных и 
временных изменениях качества местообитаний, и, следовательно, на при
способленности особей, на конкуренции за ресурсы между родственными 
особями, на стремлении избежать инбридинга. В работе Дж. Клоберта 
(Clobert, 2001) представлен всесторонний обзор причин миграции не только 
животных, но и растений.

От индивидуальных ответов особей к динамике популяций. Большин
ство моих читателей — граждане развитых стран, в которых человеческие 
отношения обычно рассматриваются исключительно с точки зрения инди
вида. Возможно, по этой причине существует некоторое недопонимание 
популяционных процессов среди непрофессионалов. Утрата местообитания 
часто рассматривается как проблема для особей, и решение этой проблемы 
могло бы состоять в том, чтобы помочь особям переселиться в другое место, 
когда их местообитание разрушается, — как нам самим пришлось бы уехать, 
если бы на месте нашего дома была построена новая автострада. Действи



1 4 0 Г л а в а  3 . О т в е т н ы е  р е а к ц и и  н а  у тра ту  м е с т о о б и т а н и й

тельно, при возможности выбора особи многих животных обязательно нач
нут переселяться, когда их местообитание разрушается. Но это не решает 
проблему долгосрочных негативных последствий ухудшения качества мес
тообитания, как это будет показано ниже. Кстати, еще одно проявление по
добного мышления (сосредоточенного на судьбе отдельных особей) — это 
недопонимание популяционных процессов, когда выпускают на волю до
машних питомцев. Есть много примеров, связанных, прежде всего, с аква
риумными видами, когда подобная практика приводила к потенциально ка
тастрофическим последствиям для популяций, для сообществ и даже для 
целых экосистем (Padilla, Williams, 2004; разд. 5.4).

Даже если особи, которые были вынуждены уйти из разрушенного мес
тообитания, успешно доберутся до другого подходящего места, в долгосроч
ной перспективе это мало что изменит. Новые территории, вероятно, уже 
будут заняты другими особями, и поскольку популяционное регулирование 
склонно поддерживать статус-кво, численность на этих территориях вряд ли 
возрастет благодаря появлению новых индивидуумов. Чтобы иммиграция 
действительно приводила к постоянному увеличению популяции, она долж
на быть непрерывной, что, конечно же, невозможно, если местообитание, 
которое было источником мигрантов, утрачено. Кроме того, если непрерыв
ный поток иммигрантов значительно увеличивает плотность популяций — 
это, скорее всего, популяции-стоки, существующие в низке качественных 
местообитаниях (разд. 3.3).

Когда люди, чтобы избежать уничтожения гнезд и птенцов, не вырубают 
лес в период размножения лесных птиц, то с этической точки зрения это 
похвально. Однако независимо от того, вырубается лес в июне или в декаб
ре, — на численности птиц это отразится одинаково. Утрату местообитания 
на одном участке нельзя компенсировать, просто давая особям возможность 
переместиться на другой участок. Единственный способ компенсировать 
утраченные местообитания состоит в том, чтобы создать новые сопостави
мые местообитания где-то еще (Sinclair et al., 1995), как это предусматрива
ют Планы сохранения среды обитания в Соединенных Штатах (разд. 5.2). 
Но даже тогда территория остается важнейшим ограничивающим фактором. 
Кроме того, не исключено, что за счет вновь созданного местообитания бу
дет уничтожено какое-либо другое. В конечном счете, чем больше земли 
предназначено исключительно для нужд человека — как при мощении и ас
фальтировании территории, строительстве жилья, устройстве газонов и т.д., 
или когда просто разрушаются природные сообщества, как в случае опусты
нивания, — тем меньше местообитаний остается для всех других видов.

Изменение местообитаний, вероятно, повлияет на 3 ключевые параметра 
динамики популяции: скорость роста популяции г, определяемую средними 
показателями плодовитости и выживания и связанную с изменчивостью ус
ловий окружающей среды; дисперсию скорости роста популяции уе2; и пре
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дельную численность популяции (емкость местообитания) К, определяемую 
количеством доступных ресурсов. Основные последствия изменения этих 
параметров для динамики популяции, вызванные различными типами нару
шений местообитания, были описаны в общих чертах в разд. 2.2. Модель 
предельной численности популяции, описанная в блоке 2.1, прогнозирует, 
что при нарушениях, типичных для природных популяций, риск их вымира
ния определяется как ~ 1 /АГе2г/5. Следует подчеркнуть и то обстоятельство, 
что экологические изменения обычно происходят постепенно, и в этом слу
чае ответные реакции популяции также постепенны, хотя возможны и более 
внезапные изменения при достижении пороговых значений параметров (разд.
4.3).

Пример постепенной реакции популяции — классическое исследование 
бабочки шашечницы (Euphydryas editha), проведенное Полом Эрлихом и его 
коллегами в заповеднике Джаспер Риддж недалеко от Стэндфордского уни
верситета в Калифорнии. В 1960 г., когда Эрлих отметил первую бабочку в 
Джаспер Риддже, казалось, что ничто не угрожает популяции этого вида в 
заповеднике площадью в 400 га (Ehrlich, Hanski, 2004b). Но уже к 1997 г. вся 
популяция вымерла. Вымирание произошло благодаря радикальным изме
нениям среды: сокращению площади местообитания вида на ближайших лугах 
из-за вторжения туда трав-интродуцентов; разрыву связей с другими попу
ляциями (Hellmann et al., 2003); постоянному ежегодному ухудшению погод
ных условий, связанному, возможно, с изменениями климата, и приведшему 
к повышению дисперсии скорости роста популяции (McLaughlin et al., 2002). 
Две самые большие популяции в Джаспер Риддже вымирали очень медлен
но, более двух десятилетий (Hellmann et al., 2003). Поэтому мы можем пред
положить, что некоторые едва различимые долгосрочные изменения в каче
стве местообитаний были вызваны вторжением трав-интродуцентов из-за 
накопления азотистых соединений (Weiss, 1999), сокращением скорости рос
та популяции или уменьшением емкости местообитания.

3.3. Источники и стоки

Понятия популяций-источников и популяций-стоков, а также соответству
ющих местообитаний-источников и местообитаний-стоков предложили Г. Пул- 
льям (Pulliam, 1988) и Г. Пулльям с Б. Даниэльсоном (Pulliam, Danielson, 1991). 
Когда в равновесной популяции локальная рождаемость превышает локаль
ную смертность, то это популяция-источник, и наоборот если локальная смер
тность превышает локальную рождаемость, то эта популяция-сток. Класси
фикация источник/сток описывает движение особей и генов в метапопуляци
ях. Если рождаемость в данном местообитании превышает смертность, а 
численность популяции не растет, то число особей, покидающих это место
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обитание, превышает количество вновь пришедших. Популяция с высоким 
уровнем рождаемости (источник), следовательно, является поставщиком 
особей и генов, а эмиграция уравновешивает рождаемость и смертность, 
тогда как популяция с низким уровнем рождаемости (сток) является потре
бителем, а иммиграция в данном случае — уравновешивающий фактор. В 
метапопуляции всегда будут существовать источники и стоки, статус попу
ляций — источников или стоков — будет меняться со временем в зависимо
сти от размеров соседних популяций (Hanski, 1999).

Более простая концепция источников/стоков основана на показателе удель
ной скорости роста популяции (г) при низкой её плотности без учета мигра
ции, когда влияние плотности популяции на скорость роста незначительно. 
От значения г зависит дальнейшая судьба небольшой популяции: при (г>0) 
она будет расти, а при (г<0) будет вымирать. Тем не менее, на практике им
миграция может спасти популяцию от вымирания, даже если г< 0. При этом 
должно быть соблюдено важное условие: вид вселяется в то местообитание, 
где он вообще не должен присутствовать. В этом и заключается суть концеп
ции популяции-стока. Сток с КО назвали абсолютным или истинным сто
ком, в то время как уменьшающаяся популяция, в которой иммиграция пре
восходит эмиграцию, но г>0, является относительным стоком или псевдо
стоком в терминологии А. Уоткинсона и У. Сатерленда (Watkinson, Sutherland, 
1995). Популяция, являющаяся относительным стоком, не вымерла бы при 
отсутствии иммиграции, ее численность просто уменьшилась бы до мини
мальных значений.

Подразделение популяций на источники и стоки сопоставимо с их под
разделением на материковые и островные. Сходство в том, что эмиграция с 
материка предотвращает постоянное вымирание островных популяций, но, 
согласно принятой динамической теории островной биогеографии 
(MacArthur, Wilson, 1967), вымирание происходит не из-за того, что г<0, а 
из-за стохастических процессов в популяциях, которые в детерминистичес
ком приближении будут существовать постоянно.

Природные популяции подвержены воздействию экологической стохас
тичности, которая влечет ряд серьезных последствий для динамики источ
ников/стоков. Прежде всего, условие г>0 в действительности не подходит 
для идентификации популяций-источников и популяций-стоков, потому что 
благодаря стохастичности популяция с небольшим положительным значе
нием г, вероятно, вымрет (разд. 4.1). Если обозначить величину экологичес
кой стохастичности как 8е2, то величину гд = г -  8е2/2 можно определить как 
стохастическую скорость роста. Теперь условие долгосрочного роста попу
ляции примет вид г>ЬУ2. Поэтому было бы разумно переопределить источ
ники и стоки, используя знак величины г -  8е2/2, а не знак величины г.

Другое интересное следствие стохастичности относится к длительному 
выживанию метапопуляции. Если воздействия на локальные популяции сто-
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хастичны и не скоррелированны, т.е. если нет одновременного прессинга на 
все мелкие популяции, то жизнеспособная метапопуляция может состоять 
из одних лишь истинных популяций-стоков (г<0)! Это возможно, поскольку 
миграция между более или менее независимо флуктуирующими локальны
ми популяциями существенно увеличивает общую скорость роста метапо
пуляции, — риск низкого репродуктивного успеха отдельной локальной по
пуляции в определенный год распределяется посредством миграции среди 
многих независимо флуктуирующих популяций. В таком случае в метапо
пуляции возможна в целом положительная скорость роста в расчете на одну 
особь, при том, что соответствующая скорость во всех локальных популяци
ях отрицательна, и это несмотря на дополнительную смертность во время 
миграции (Кило, 1981; Metz et al., 1983; Jansen, 1998; Yoshimura, Hanski, 1999).

Концепция источников/стоков имеет много экологических (Holt, 1985; 
Watkinson, Sutherland, 1995; Pulliam, 1996; Hanski, 1999), генетических 
(Gaggiotti, 1996) и эволюционных аспектов (Brown, Pavlovic, 1992; Holt, 
Gaines, 1992; Kawecki, 1995; 2004). Но здесь нас интересуют, прежде всего, 
вопросы, которые непосредственно касаются изменения структуры ландшаф
та. Шансы выживания метапопуляции явно ухудшаются, если при деграда
ции ландшафта местообитания-источники превращаются в местообитания- 
стоки, и это общее ухудшение тем сильнее, чем заметней различия в каче
стве местообитаний и чем выше уровень миграции между популяциями, так 
как если интенсивность миграции высока, особи быстрее перемещаются из 
популяций-источников в популяции-стоки. Когда различие в качестве мес
тообитаний невелико, то общая скорость роста популяции менее чувстви
тельна к относительному количеству местообитаний-источников, чем в том 
случае, когда различие в качестве местообитаний значительно.

Кроме того, в постепенно деградирующем ландшафте, где многие высо
кокачественные местообитания-источники, обеспечивающие рост численно
сти, превращаются в низкокачественные, — популяции с особями, имеющи
ми большую продолжительность жизни, могут реагировать на эти измене
ния далеко не сразу. Д. Доуак (Doak, 1995) продемонстрировал этот эффект 
при помощи модели возрастной структуры популяции, которую он разрабо
тал для исследования динамики медведей гризли в гетерогенных ландшаф
тах. Основная его идея состоит в том, что при постепенном ухудшении 
условий существования спад численности популяции может быть незамет
ным — до тех пор, пока окружающая среда не ухудшится настолько, что 
популяция неизбежно исчезнет. Далее мы увидим и другие примеры замед
ленного реагирования метапопуляционной динамики на изменения условий 
окружающей среды (разд. 4.4).

Ясно, что преобразование местообитаний-источников в местообитания- 
стоки в итоге губительно для популяции. В то же время процесс, идущий в 
противоположном направлении, способствует длительному выживанию вида.
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Но насколько для популяции будет губителен процесс, разрушающий место
обитания-стоки? Очевидно, что ответ на этот вопрос зависит от подвижнос
ти особей, которая может повлиять на доступность различных типов место
обитаний. Для популяций с непохожими типами динамики могут возник
нуть разнообразные ситуации при реципрокных миграциях особей, обитаю
щих в местообитаниях-стоках и местообитаниях-источниках. Была исследо
вана модель (Gyllenberg et al., 1996), в которой популяция из местообитания- 
источника показывала сложную динамику и, таким образом, имела высокий 
риск исчезновения при спаде численности. Авторами была предложена для 
рассмотрения такая ситуация, когда длительное существование метапопуля
ционной системы зависело от наличия местообитаний-стоков, в которых 
локальная популяция сокращалась очень медленно, и благодаря этому воз
никала возможность реколонизации местообитания-источника после исчез
новения особей, его населявших. Такое построение из-за ряда технических 
деталей не очень реалистично, однако предложенная идея, вероятно, может 
быть сформулирована более корректно: популяции-источники могут выми
рать в результате влияния различных факторов, но эти факторы не обяза
тельно таким же образом воздействуют на соседние популяции-стоки.

Томас и др. (Thomas et al., 1996) описывают поучительный пример с ба
бочкой шашечницей (Euphydryas editha), когда вся популяция-источник вы
мерла из-за необычайно холодной для данного сезона погоды, однако вид 
выжил, так как соседней популяции-псевдостоку не был нанесен подобный 
ущерб. Общая идея состоит в том, что локальные популяции в местообита- 
ниях-источниках и местообитаниях-стоках часто обладают более или менее 
независимой динамикой, которая сама по себе имеет стабилизирующее вли
яние на динамику метапопуляции (см. рис. 1.3).

Кроме того, популяции-стоки могут облегчать обмен особями между по
пуляциями-источниками. Часто ландшафтный матрикс, окружающий мес- 
тообитания-источники, рассматривается как местообитание-сток, достаточ
ное для выживания и передвижения особей, но непригодное для нормально
го существования и роста популяции. Возникает вопрос — имеет ли каче
ство матрикса значение для долговременного существования вида в ланд
шафте? Этот вопрос часто обсуждается в дискуссиях о сохранении биологи
ческого разнообразия в бореальных лесах северной Европы. Нередко выска
зывается мнение, что не нужно увеличивать площадь охраняемого место
обитания-источника, если его качество относительно высоко. Я не нахожу 
этот аргумент убедительным. Прежде, чем делать какие-либо выводы, нуж
но точно установить, как именно качество ландшафтного матрикса влияет 
на передвижение особей. Нет никакой уверенности в том, что более высокое 
качество матрикса может оптимизировать передвижения между фрагмента
ми местообитаний-источников, — напротив, оно может их даже затруднять. 
Однако изучение множества разнообразных видов показало, что при повы
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шении качества ландшафтного матрикса существует возможность его пре
вращения в местообитание-источник или в относительные стоки для неко
торых менее специализированных видов. Это будет способствовать общему 
увеличению биоразнообразия, хотя более специализированные виды могут 
и не извлечь для себя никаких выгод из таких изменений.

Экологические ловушки. Естественный отбор — причина появления 
удивительных адаптаций, которые помогли организмам выжить в невероят
но сложных условиях. Наблюдая за легким полетом стрижа, легко забыть, 
что все создания проводят свою жизнь в постоянно изменяющемся мире, 
полном неожиданностей, но в отличие от людей они не имеют возможности 
сравнивать, когда им жилось легче, когда трудней, или размышлять, почему 
исчезла какая-либо особь. Адаптации особей непрерывно проверяются вре
менем на протяжении миллионов лет, — ведь мир, с которым сталкивается 
индивидуум, для него в значительной степени непредсказуем. Множество 
изменений происходит на всевозможных уровнях среды, в которой обитает 
данная особь. Мелкомасштабные изменения становятся усредненным резуль
татом изменений на обширных территориях и в тоже время могут их сдер
живать. Кроме той обычно скудной информации, которую особь может са
мостоятельно извлечь из окружающей среды, ей остается полагаться лишь 
на генетическую память своих предков, запечатленную естественным от
бором в их морфологии и поведении. То, что кажется нам сложным решени
ем, может быть простой реакцией, основанной на эмпирических выводах. 
Теория идеального свободного распространения особей по различным ти
пам местообитаний, с которой мы познакомились в разделе 3.1, предполага
ет, что особи могут собрать точную информацию и правильно идентифици
ровать качество местообитания. Кроме того, они могут перераспределить
ся таким образом, чтобы максимально повысить шансы на увеличение по
томства в следующем поколении, добыть как можно больше пищи на следу
ющий день, или совершать иные целесообразные действия в соответствии с 
обстоятельствами. Тем не менее, получить точную информацию оказыва
ется невозможно, и особи иногда делают смертельные ошибки. Следует ожи
дать, что ошибки чаще всего совершаются в тех ситуациях, которые не за
фиксированы в эволюционном опыте предков. Изменение местообитаний 
человеком может создать именно такую ситуацию — экологическую запад
ню, ложную «среду обитания», качество которой на самом деле непригодно 
для существования вида (Schlaepfer et al., 2002).

О качестве местообитания, в конце концов, можно судить по состоянию 
особей, которые там обитают и размножаются. С известной долей упроще
ния скажем, что приспособленность определяется длительностью репродук
тивного периода, поэтому особи должны использовать некие сигналы, что
бы прогнозировать свои действия в специфических местообитаниях. Есте
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ственный отбор, как предполагается, приводит к должному соответствию 
эти сигналы и качество местообитания, потому что особи, использующие 
правильные сигналы, оставляют больше потомства, чем особи, использую
щие ошибочные сигналы. Однако если окружающая среда изменяется быст
ро, привычные сигналы могут выдавать ошибочную информацию о каче
стве местообитания. В результате особи выбирают неподходящую среду оби
тания, руководствуясь прежними «правильными установками», и экологи
ческая ловушка захлопывается.

Дж. Гейтс и Л. Гайзел (Gates, Gysel, 1978) описали одну такую западню. 
Лесная опушка — излюбленное место гнездования птиц отряда воробьи
ных, хотя уровень гибели яиц и птенцов здесь исключительно высок. Воз
можно, птицы предпочитают край леса главным образом потому, что боль
шое разнообразие растительности сигнализирует о благоприятной среде оби
тания. Однако в ландшафтах, связанных с деятельностью людей, как прави
ло, высока плотность хищников, и этот фактор делает выбор местообитания 
в измененной окружающей среде неадекватным. Другой пример — это сель
скохозяйственные ландшафты. Так, чибисы (Vanellus vanellus) обитают и 
размножаются на лугах, но при интенсивном ведении сельского хозяйства 
луга и поля сильно удобряются, и растения вырастают настолько быстро, 
что птицы вынуждены покидать свои гнезда (Galbraith, 1989). В исследова
нии С. Хейна с соавторами (Hein et al., 2003) кустарниковый сверчок (Platycleis 
albopunctata) не проявлял ожидаемого интереса к потенциально подходящей 
среде обитания на засеянном поле. Хотя сама структура этого местообита
ния была привлекательна для сверчка, исходно являющегося степным ви
дом, но пахотные угодья не предоставляют никаких возможностей для раз
множения. Г. Кокко и У. Сатерленд (Кокко, Sutherland, 2001) описали ещё 
несколько подобных примеров и предложили три механизма, которые могут 
спасти популяцию от экологической западни, а именно — естественный от
бор, воздействующий на выбор нужного местообитания (сигнал), обучение 
и филопатрия (предпочтение местообитания, в котором данная особь роди
лась).

Но не все антропогенные местообитания плохи для существования ви
дов. Многие виды в таких условиях поддерживают высокий уровень приро
ста популяции, — это может привести к эволюционным изменениям в выбо
ре местообитаний и даже в жизненных циклах. К сожалению, в стремитель
но развивающемся мире людей после следующего цикла крупномасштаб
ных экологических изменений нынешние антропогенные местообитания 
могут быть утрачены, а никаких альтернативных местообитаний, где виды 
могли бы найти убежище, может не оказаться. Например, в современной 
Европе многие виды встречаются в местообитаниях, которые были созданы 
традиционным сельским хозяйством. При более интенсивном землепользо
вании, которое связано с индустриализацией сельского хозяйства, эти виды
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утрачивают свои местообитания, и многим из них просто некуда деться. Не
известно, насколько таким видам свойственны эволюционные изменения жиз
ненного цикла в ответ на экологическую трансформацию среды, но кое-ка- 
кие изменения очевидны. М. Сингер (Singer, 2004) описывает случай, когда 
некоторые калифорнийские популяции шашечницы (Euphydryas editha) в ме
стообитаниях, созданных человеком, отдавали предпочтение интродуциро- 
ванному подорожнику ланцетолистному (Plantago lanceolata), а не местно
му растению коллинсии мелкоцветковой (Collinsia parvijlora). Бабочка дей
ствительно хорошо себя чувствует в новом местообитании на новом расте
нии, но теперь она зависит от того, как человек использует сельскохозяй
ственные угодья. Если землепользование изменится, этот вид может столк
нуться с трудностями.

3.4. Фрагментация

Три главных компонента изменения местообитания — это изменение его 
качества, количества и пространственной конфигурации. Предыдущие раз
делы в значительной степени были посвящены качеству местообитаний; здесь 
я обсуждаю ключевой вопрос о важности их пространственной конфигура
ции. Различные компоненты изменения местообитаний трудно отделить друг 
от друга. Мы еще неоднократно будем возвращаться к этим компонентам, 
особенно в главе 4, касающейся метапопуляционной динамики и исчезнове
ния популяций в различных пространственных масштабах. Рассмотрим си
туации, где есть некая область среды обитания с различными уровнями фраг
ментации. Фрагментация местообитаний растет с уменьшением их разме
ров и увеличением изоляции участков, на которые было разделено изначаль
ное местообитание. Более формально, фрагментация увеличивается, когда 
средняя связность местообитания уменьшается (см. разд. 1.4). Вопрос, кото
рый я предлагаю на рассмотрение, многократно обсуждался экологами и 
биологами, занимающимися проблемами защиты окружающей среды: «Име
ет ли значение для существования видов, в какой степени фрагментировано 
местообитание, если при этом его площадь остается неизменной?» Тот же 
самый вопрос, касающийся охраны природы, был сформулирован в извест
ной проблеме SLOSS (Single Large or Several Small) — «Один большой или 
много малых» (Diamond, 1975; May, 1975; Wilson, Willis, 1975). Что лучше 
для сохранения видов — один большой или несколько маленьких заповед
ников? Эти вопросы будут рассмотрены с различных точек зрения в данном 
разделе и главе 4. Но вначале, чтобы подготовить почву для дискуссии, я 
приведу один достоверный пример, который показывает большое практи
ческое значение этой, казалось бы, скучной академической проблемы. Мой 
пример имеет отношение к действующему лесному праву и правилам веде
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ния лесного хозяйства, принятых в Финляндии в 1990-х гг. Законодательство 
предусматривает, что отдельные «ключевые местообитания в лесных мас
сивах» должны оставаться нетронутыми, тогда как остальная часть лесона
саждений может быть подвержена выборочным рубкам. Ключевые место
обитания — это участки, которые явно выделяются из остальной части леса 
и, как предполагается, очень важными для поддержания биологического 
разнообразия (разд. 5.3). В этом законодательстве препятствием для опре
деления ключевых местообитаний оказывается тот факт, что они должны 
быть небольшими и четко отличаться от окружающего леса. Средний раз
мер ключевого местообитания в Финляндии — лишь 0,5 га, а их плотность — 
приблизительно 0,6 на квадратный километр (Yrjonen, 2004). Среди 10 мил
лионов га лесов южной Финляндии площадь таких ключевых участков со
ставляет лишь 30 000 га, то есть площадь одного или нескольких крупных 
лесных заповедников. Но проблема состоит в том, что они раздроблены по
чти на 100 000 микроучастков. Сохраняют ли эти крошечные участки био
логическое разнообразие леса лучше или хуже, чем та же площадь место
обитаний в одном или нескольких больших заповедниках? Это наиболее 
яркий пример для иллюстрации актуальности проблемы SLOSS.

Конечно, нужно признать, что действительность часто радикально огра
ничивает выбор при создании охраняемых территорий. Заповедники, как 
правило, расположены там, где есть особые местообитания, либо другие ха
рактерные только для этих регионов природные объекты, нуждающиеся в 
специальной охране, или же они находятся в местах с небольшими запасами 
природных ресурсов, то есть на территориях, экономически менее ценных. 
Низкая экономическая ценность на практике оказывается характерной осо
бенностью территорий, где создаются крупные заповедники. В случае с клю
чевыми местообитаниями утверждалось, что крошечные участки, защищен
ные законом о лесных насаждениях, — это «горячие» точки биологического 
разнообразия и, следовательно, требующие особой защиты (Annila, 1998). 
Однако даже теоретически это верно лишь отчасти. Многие типы местооби
таний, включенные в число ключевых, такие как скальные выходы и откры
тые болотистые участки, не отличаются большим разнообразием сооб
ществ, — они лишь часть окружающего лесного ландшафта. Еще более важ
но, что способность сети точечных «заповедников» поддерживать долго
срочное существование видов сомнительна, — это будет рассмотрено на 
моделях метапопуляций в главе 4. Другое практическое соображение состо
ит в том, что значительная часть небольших участков местообитаний утра
чивает свои особенности из-за эффекта опушки, поскольку в процессе эксп
луатации лесов значительная доля ключевых местообитаний каким-либо 
образом повреждается (Hanninen, 2001). Такие процессы вообще характер
ны для небольших заповедников (разд. 4.1). Эти соображения подкрепляют 
доводы критиков основного положения SLOSS о том, что все охраняемые



3 .4 .  Ф р а г м е н т а ц и я 1 4 9

природные объекты равнозначны. Однако, ставя эту проблему, SLOSS тем 
самым делает решительный шаг к осуществлению более трезвого выбора 
между альтернативными проектами по созданию заповедников.

Выбор заповедных территорий и пространственная динамика попу
ляций. Центральная проблема SLOSS отчетливо обозначилась при оценке 
общего количества видов, которые могут быть обнаружены на различных 
участках местообитаний. Где будет больше видов: на участке одного круп
ного заповедника или на совокупности участков нескольких небольших за
поведников (Simberloff, Abele, 1976; Higgs, Usher, 1980; Gilpin, Diamond, 
1980)? Шире эту задачу сформулировали специалисты по охране окружаю
щей среды, определив её как проблему выбора участка для заповедника 
(Margules et al., 1994; Pressey, 1994). Рассматривая множество участков со 
специфическим набором видов в каждом из них, и обладая определенным 
количеством ресурсов, позволяющих сохранить только один вариант этих 
участков, необходимо определить, какой из участков должен быть сохранен, 
чтобы количество видов, встречающихся на охраняемом участке, оказалось 
максимальным. Появилась обширная литература, посвященная биологичес
ким и техническим проблемам выбора территорий, перспективных для со
здания заповедников, и рассматривающая многие из поставленных выше 
вопросов (Pressey, 1999; Cabeza, Moilanen, 2001; Cabeza et al., 2004).

При выборе территорий для создания сети заповедников очень важно по
мнить об одном специфическом ограничении, которое становится особенно 
очевидным в случае с очень маленькими участками, такими как ключевые 
участки местообитаний в лесах Финляндии. Проблема сводится к поискам 
территорий, на которых ко времени создания заповедника отмечается макси
мальное количество видов, однако при этом не уделяется должного внима
ния тому, что может случиться с данными видами в будущем (Cabeza, 
Moilanen, 2001). Это очень важно, так как несложно представить ситуацию, 
когда выбрана сеть заповедных участков с максимальным количеством су
ществующих ныне видов, однако эти виды будут исчезать быстрее, чем в 
том случае, если бы для заповедников была выбрана какая-либо альтерна
тивная сеть местообитаний (см. рис. 3.5). Сеть участков местообитаний в 
данном примере включает 200 территорий, на которых обитают 99 видов, 
различающихся по характеру популяционной динамики. На рис. 3.5а пока
зано, что на представленных к рассмотрению участках обитают все 99 ви
дов. Эти участки были отобраны с помощью стандартного повторяющегося 
эвристического алгоритма, который минимизирует общее количество участ
ков, обеспечивающих охрану всех 99 видов. Так, на рис. 3.5 показано, что 
весь набор видов можно встретить на 17 участках, которые имеют общую 
площадь в 1 400 условных единиц. На рис. 3.5Ь показана другая совокуп
ность участков, имеющих ту же общую площадь, однако на этот раз они
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Рис. 3.5. Гипотетический пример, который показывает —  если в сети участков 
местообитаний на момент создания заповедника встречается максимальное 

количество видов, это вовсе не значит, что данная сеть обеспечит сохранение 
максимального количества видов в будущем, (а) Минимальный набор участков (в 

общей сложности 200), который включает все виды (99). (Ь) Альтернативный 
набор участков с той же общей площадью, что и в (а), но с меньшим количеством 
видов (95). Метапопуляционная модель прогнозирует, что совокупность участков 

(Ь) через 50 лет будет иметь больше видов —  46, чем совокупность участков 
(а) —  33 (подготовлено Маром Кабеза (Mar Cabeza), личное сообщение).

случайно выбраны из группы участков в середине сети. На этих участках 
обитает только 95 видов. Для определения возможностей по сохранению 
видов на обеих совокупностях участков, в случае, если там будут созданы 
сети заповедников, была использована метапопуляционная модель (разд. 4.4). 
Она показала, к чему может привести в ближайшем или отдаленном буду
щем популяционная пространственная динамика видов. Совокупность уча
стков, которая первоначально включала все виды, через 50 лет сохраняла в 
среднем только 33 вида, тогда как альтернативная совокупность участков, на 
которой первоначально обитало меньшее число видов (95), сохранила 46 
видов. Причина различия очевидна на рис. 3.5Ь: участки из второй совокуп
ности более сгруппированы, а это в метапопуляционной модели увеличива
ет скорость колонизации. Могут быть приведены и другие примеры, с ис
пользованием более сложных моделей, но общая идея остается той же. Та
ким образом, если при выборе территории для создания заповедников руко
водствоваться только количеством обитающих там видов, это вовсе не га
рантирует нам успех в деле их наилучшего сохранения.

Решение этой проблемы концептуально просто, что ясно показано на рис. 
3.5. Вместо того, чтобы искать участки местообитаний с максимальным ко
личеством видов, следует думать о том, как сохранить на данных участках
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максимальное количество видов. Именно этой проблеме и были посвящены 
многие из самых ранних исследований SLOSS (Diamond, 1975; May, 1975; 
Wilson, Willis, 1975), — хотя там эта проблема рассматривалась в контексте 
островной биогеографической теории, согласно которой все вселенцы при
бывают с материка. Когда мы имеем совокупность связанных между собой 
участков местообитаний, легко говорить о пересмотре основной концепции 
выбора территорий для заповедников, — но не легко это сделать. Чтобы ре
шить, сколько видов различные заповедники смогли бы вместить в будущем, 
нужно уметь прогнозировать, как выживаемость этих видов зависит от струк
туры ландшафта. Ответ на поставленный вопрос может дать метапопуляци
онная экология (разд. 4.4). В конечном счете, следует использовать результа
ты, полученные при моделировании метапопуляций для разработки методов 
выбора участков под заповедники. Создание реалистической пространствен
ной метапопуляционной теории (Hanski, 2001; Moilanen, Cabeza, 2002; Hanski, 
Ovaskainen, 2003; Ovaskainen, Hanski, 2004) положило начало решению про
блемы выбора участка под заповедник в связи с метапопуляционной дина
микой одного вида. Главное препятствие состоит в получении приемлемых 
значений для параметров, описывающих динамику различных видов в мета
сообществе. Нет необходимости в подробном исследовании всех видов, как 
это делали А. Мойланен и М. Кабеза (Moilanen, Cabeza, 2002), изучая каж
дый вид в отдельности, — достаточно сделать некоторые предположения о 
распределении тех или иных параметров, основываясь на знаниях, получен
ных для наиболее изученных видов.

Самая общая и насущная задача, встающая перед нами при выборе учас
тка под будущий заповедник, — как найти лучшую совокупность участков, 
учитывая ограничения, которые существуют в каждом конкретном случае. В 
значительной степени эта задача вытеснила первоначальную проблему SLOSS 
(«Один большой или много малых»), которую многие теперь считают упро
щенной и имеющей небольшую практическую ценность. Действительно, не 
следует ожидать простого ответа на поставленный вопрос, хотя это помогло 
бы нам в решении конкретных задач по сохранению и управлению биотой, 
поскольку реально существующие ландшафты далеко не всегда позволяют 
обоснованно применять методические наработки, созданные при исследо
вании первоначальной проблемы SLOSS.

Однако если точно ответить на простой вопрос, то можно будет разобрать
ся и в более сложных ситуациях. Поэтому О. Оваскайнен (Ovaskainen, 2002b) 
провел анализ проблемы SLOSS на примере одного вида. Анализ был осно
ван на метапопуляционной теории, и автор пытался определить максималь
ное время вымирания одного вида, населяющего сеть участков. Вопрос состо
ял в том, как отразится на выживании этого вида ситуация, если данная терри
тория будет разделена на меньшее или большее количество участков. Выжи
вание оказалось зависимым от параметра £, который был определен как тер-
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риториальный масштабный коэффициент (Ovaskainen, 2002b). Параметр £ — 
это сумма трех других параметров £ и £ет, которые определяют соответ
ственно степенную функцию скорости вымирания, иммиграции на данный 
участок местообитания и эмиграции с данного участка (мы ознакомимся с 
этими параметрами при рассмотрении метапопуляционной теории в разделе
4.4). Проще говоря, £ показывает нам, насколько чувствительны процессы 
вымирания и миграции к разнообразным изменениям, происходящим на уча
стке местообитания. Если £ низок, то эти процессы не зависят от ситуации на 
исследуемой территории, если высок — то, напротив, зависят. Например, если 
f  высок, уровень вымирания быстро понижается с увеличением площади. 
Это было показано на примере скрытной бурозубки (Sorex cinereus) на рис. 
4.5Ь. Если £<1, то для сохранения этого вида целесообразно создать множе
ство небольших заповедников, и таким образом опасность исчезновения вида 
уменьшится. Напротив, если £>1, оптимальной стратегией будет создание 
небольшого количества заповедников с большой площадью. В этом случае 
оптимальное количество территорий уменьшается с увеличением £. Если под
верженность вида вымиранию связана с его плохой способностью к расселе
нию, то для поддержания оптимальных значений численности необходимо 
увеличение общей площади местообитания (Ovaskainen, 2002b). Случай С> 1 
реалистичен, — это убеждение основано на информации о фактических зна
чениях трех компонентов £ (Hanski, 1999; Ovaskainen, 2002b). Если быть крат
ким, то ответ на вопрос SLOSS о выживании видов зависит от того, насколько 
чувствительны процессы миграции и вымирания к изменению размеров уча
стков местообитаний. Знать это необходимо, чтобы правильно выбрать место 
для заповедника среди произвольного набора участков, — хотя такой выбор 
осуществляется в значительной степени интуитивно.

Если для биологических процессов, связанных с выживанием вида, раз
меры участков не важны, то лучше иметь много небольших участков, где 
популяции могут развиваться независимо. Но поскольку крупные участки 
лучше поддерживают стабильность популяции, чем мелкие, то в ряде случа
ев целесообразно иметь небольшое количество крупных участков. В дей
ствительности проблему могут осложнить другие факторы и процессы, — 
например, пространственно скоррелированная динамика видов между раз
личными участками заповедника (разд. 4.4). Но это не умаляет важности 
решения основной проблемы SLOSS.

Противоположная точка зрения. Данные соображения позволяют сде
лать вывод о том, что для долгосрочного существования видов очень важна 
пространственная конфигурация участков местообитания. Однако Ленора 
Фариг (Lenore Fahrig, 1997, 1998, 2001, 2002, 2003) отстаивает иную точку 
зрения, согласно которой пространственная конфигурация имеет небольшое 
значение или даже совсем не имеет его. По мнению Фариг, важны общее
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количество подходящих местообитаний в ландшафте, качество матрикса лан
дшафта, разделяющего местообитания, а также некоторые особенности ви
дов, — прежде всего скорость роста численности популяции и интенсивность 
эмиграции из подходящего местообитания. Выводы JI. Фариг основаны на 
имитационной модели, учитывающей передвижения, размножение и смерт
ность особей. Модель была воспроизведена на виртуальной площадке, со
стоящей из 30 х 30 ячеек, соответствующих смежным участкам. Некото
рые из этих участков могут быть использованы как местообитания, и на них 
происходит размножение вида, а другие относятся к непригодному для раз
множения матриксу ландшафта.

Почему модель JI. Фариг прогнозирует, что фрагментация имеет неболь
шое значение, — и небольшое значение для чего? Она исследовала модели 
для различного количества местообитаний, полученных путем деления 900 
участков на пригодные и непригодные для размножения. Различная степень 
фрагментации была смоделирована посредством помещения подходящих 
местообитаний в меньшие или большие группы (как в рис. 6 в Fahrig, 2001). 
После моделирования она записывала, выжила моделируемая популяция или 
нет. Для различных комбинаций, в которых были использованы такие пере
менные, как уровень смертности в матриксе и количество местообитаний в 
ландшафте, она исследовала 20 повторных моделирований. В итоге было 
определено минимальное количество местообитаний, для которых оценка 
вероятности выживания равнялась единице, — это означает, что все 20 ана
лизируемых в моделях популяций выжили на момент окончания моделиро
вания. Это было названо порогом вымирания. Фариг обнаружила, что вы
живание популяции сокращалось с уменьшением количества местообита
ний в ландшафте, поскольку при этом увеличивалась территория, находя
щаяся между местообитаниями и непригодная для размножения, — то есть 
матрикс. Особи, передвигающиеся по матриксу, не могли размножаться, и 
это увеличивало относительную смертность. Популяции с более высоким 
темпом роста могли выжить в ландшафтах с меньшим количеством место
обитаний, потому что такие популяции могли лучше компенсировать пере
движение по матриксу. Более высокий уровень двигательной активности, 
напротив, увеличивал порог вымирания, так как это означало, что больше 
особей перемещается по матриксу в единицу времени. Более высокий уро
вень смертности в матриксе отрицательно отражался на популяции. Для вы
живания требовалось большее количество местообитаний в ландшафте, что
бы компенсировать смертность особей в матриксе. Но почему фрагмента
ция имела небольшое значение? Причина этого — масштаб моделирования 
Л. Фариг. Даже в наименее фрагментированном ландшафте соседние место
обитания располагались на расстоянии, равном диаметру одного или двух 
участков, и, вероятно, особи были вынуждены всегда передвигаться через 
матрикс, как и в сильно фрагментированном ландшафте.
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Имитационная модель была, очевидно, мотивирована более ранним ис
следованием JI. Фариг, посвященным подвижности и размножению бабочки 
репницы (Pieris гарае) на соседних небольших участках с посадками капус
ты (Fahrig, Paloheimo, 1988). Важно то обстоятельство, что модель J1. Фариг 
работает в маленьком пространственном масштабе и описывает происходя
щее в пределах площади, которая не больше или не намного больше, чем 
участок обитания особи. Движущими факторами являются рождение и смерть 
особей, а также характер их передвижения. Но в этой ситуации не рассмат
ривается влияние окружающей среды, которое может привести и действи
тельно приводит к исчезновению весьма крупных популяций в природе (разд. 
4.1). JI. Фариг моделировала динамику особей на небольшой территории, а 
не динамику популяций в масштабе ландшафта. Поэтому мы считаем, что 
наши исследования проблемы SLOSS убедительно обосновывают другую 
точку зрения — пространственная конфигурация местообитаний может силь
но влиять на выживание популяции в течение длительного времени (Hill, 
Caswell, 1999; With, King, 1999, 2001; Hanski, Ovaskainen, 2000; см. также 
раздел 4.4).

Авторы другой публикации (With, King, 2001) предположили, что виды 
различаются отношением к площади местообитания и оценивают возмож
ность заселения участка в зависимости от его размеров, определенных на 
основе их чувствительности к границе участка. В работе неформально опи
саны процессы, которые обобщают случаи использования участков место
обитания, наблюдаемые в природе. Модель этих авторов строилась на осно
ве поведения мигрирующих птиц в лесных ландшафтах с различным коли
чеством и степенью фрагментации местообитаний. В случае с мигрирую
щими птицами не стоит придавать большое значение пространственному 
расположению участков местообитания, как сделали эти авторы (With, King, 
2001), однако недооценка данного фактора будет значительно влиять на ди
намику менее подвижных организмов.

Критикуя выводы JI. Фариг, я должен согласиться с нею в том, что общее 
количество местообитаний в ландшафте имеет первостепенное значение для 
выживания видов. Это фундаментальное положение лежит в основе всех 
разработок по охране природы. В реальной жизни увеличение степени фраг
ментации местообитаний редко происходит без сокращения их общей пло
щади. Но есть обстоятельства, при которых степень фрагментации может 
значительно меняться. Это наблюдается на примере охраняемых ключевых 
местообитаний бореальных лесов. Я настаиваю на том, что для сохранения 
естественных бореальных лесов в южной Финляндии имеет особую важ
ность, как будут разделены природоохранные территории, — на 100 000 бес
порядочно рассеянных участков по 0,5 га каждый или на 10 участков по 5 000 
га. Я вернусь к этим проблемам в главе 4, при исследовании метапопуляци- 
онной динамики во фрагментированных ландшафтах.
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3.5. Природные коридоры

Фрагментация местообитаний закономерно сокращает темпы миграции 
и обмен генами между популяциями на оставшихся участках, потому что 
особи не смогут покидать своих изолированных местообитаний из-за не
большой вероятности достижения другого участка. Сокращение миграции, 
вероятно, будет губительно для существования метапопуляций во фрагмен
тированных ландшафтах, так как оно снижает вероятность выживания 
(Hanski, 1999, стр. 60) и ограничивает возможности реколонизации после 
локального вымирания (раздел 4.4). Сокращение обмена генами между по
пуляциями может привести к близкородственному скрещиванию (инбридин
гу) и понижению генетического разнообразия в локальных группировках. 
Один из самых простых методов уберечь популяции от подобных негатив
ных последствий — это создание природных коридоров. Природные кори
доры (далее — коридоры) — относительно протяженные участки местооби
таний, которые, как предполагается, облегчают и направляют перемещения 
особей во фрагментированном ландшафте. Хотя создание коридоров — до
вольно тривиальный метод для преодоления неблагоприятных последствий 
фрагментации местообитания, в последние годы он вызвал большой инте
рес как у природопользователей, так и у защитников природы, и получил 
отражение в концепции коридоров местообитаний (Noss, 1987; Meffe, Carroll, 
1997). Так, ландшафтные экологические планы, составленные финской ле
сопарковой службой для девяти миллионов га лесных угодий, которыми уп
равляет это агентство, включают коридоры как один из ключевых элементов 
(Hallman et al., 1996).

Практические исследования булавоусых бабочек (Sutcliffe, Thomas, 1996; 
Haddad, 1999), ночных бабочек (Varkonyi et al., 2003), мелких млекопитаю
щих (Zhang, Usher, 1991) и птиц (Haas, 1995) показали, что коридоры могут 
увеличивать темпы миграции между участками местообитаний. Некоторые 
из этих экспериментов были проведены с природными системами, отрица
тельный результат в которых скорее вызвал бы удивление. Например, поле
вые наблюдения (Sutcliffe, Thomas, 1996) и экспериментальные исследова
ния бабочек (Haddad, 1999) показали передвижения особей между лесными 
полянами по узким коридорам, проходящим через незаселенные местооби
тания. Изученные виды чешуекрылых отдают стойкое предпочтение откры
тым участкам и избегают летать через лес, поэтому коридоры — полосы 
открытых местообитаний, тянущиеся от одной поляны к другой, будут фун
кционировать. Но это довольно нестандартная ситуация. В большинстве лан
дшафтов нет таких идеальных коридоров, и контраст между заселенными 
местообитаниями и матриксом менее заметен.

Ландшафтные экологические планы финской лесопарковой службы вклю
чают коридоры, которые тянутся вдоль ручьев и речек, протекающих в ле
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сах. Полосы хвойного леса вдоль ручьев действительно могли бы функцио
нировать как коридоры между несколькими лесными участками. Однако на 
деле природоохранная функция этих коридоров вызывает сомнения. Часто 
встречаются некие промежутки, из-за которых коридор не связывает один 
лесной участок с другим, — они бывают настолько узкими, всего несколько 
десятков метров в ширину, что среда обитания вскоре ухудшается из-за фи
зического воздействия эффекта опушки. Другая сторона проблемы очень 
узких коридоров состоит в том, что расселяющиеся особи большинства ви
дов вряд ли останутся в таком коридоре, какой бы длины он ни был. Избега
ющие лес бабочки, которые летают вдоль узких открытых пространств, пред
ставляют особый случай. Несмотря на благие намерения, использование ко
ридоров в ландшафтах с интенсивной хозяйственной деятельностью редко 
помогает сохранять виды. Это скорее попытка принять желаемое за действи
тельное.

Исторически этот термин — природный коридор между местообитания
ми — появился в контексте прикладных природоохранных аспектов (Wilson, 
Willis, 1975) динамической теории островной биогеографии (MacArthur, 
Wilson, 1967). Тогда, в 1970-х и 1980-х гг., защитники природы предпочита
ли мыслить в масштабах небольших заповедников. Ныне в центре внимания 
находятся сети участков местообитаний, а метапопуляционная теория, кото
рая оказалась применимой для подобных сетей, обосновывает возможности 
соединения отдельного участка с сетью (разд. 1.4). В этом контексте кори
дор, который может связать данный участок только с одним другим участ
ком, имеет небольшую ценность. Но коридоры могут быть необходимы тог
да, когда сети участков расположены на больших пространствах, — без та
ких коридоров эти участки могли бы остаться полностью разъединенными. 
Приведу в качестве примера Восточный Мадагаскар, где я недавно посетил 
два национальных парка, Раномофана (Ranomafana) и Андрингитра (Andrin- 
gitra). Площадь этих парков составляет соответственно 50 ООО и 30 ООО га, 
они окружены территорией, полностью очищенной от лесов подсечно-огне
вым земледелием. Раномофана и Андрингитра находятся приблизительно 
на расстоянии 100 км друг от друга, но к счастью они все еще связываются 
поясом влажного леса вдоль восточного склона горной цепи, простирающейся 
через весь Мадагаскар с севера на юг. Этот пояс представляет собой руди
менты некогда обширной области дождевых тропических лесов, простирав
шейся по долинам и восточному побережью. Хотя коридор местами не пре
вышает нескольких километров, и порой в нем встречаются даже небольшие 
промежутки, — в основном он довольно широк — >10 км, — а среда обита
ния нарушена лишь в отдельных местах. Коридор напрямую соединяет два 
обширных, находящихся в хорошем состоянии местообитания. Такое состо
яние природной среды позволяют многим видам свободно перемещаться 
здесь и даже размножаться.
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Это удачный пример реализованной природоохранной концепции. Учи
тывая давление, которое в настоящее время оказывается на национальные 
парки, необходимо приложить максимальные усилия для того, чтобы сохра
нить этот природный коридор.

Подобные крупномасштабные коридоры предполагается создать и в дру
гих частях света. Нельзя допустить, чтобы проект «Дикая природа» 
(Wildlands) в Северной Америке провалился из-за отсутствия амбиций 
(www.twp.org). Цель этого проекта состоит в создании коридоров, которые 
должны соединить в единую систему национальные парки и тем самым 
защитить и восстановить природное наследие Северной Америки. Масш
таб грандиозен. Один такой коридор соединит Йеллоустоунский нацио
нальный парк в штате Айдахо с горами Маккензи на Аляске, его протяжен
ность превысит 3 ООО км. Проект требует много времени — восстановле
ние дикой природы, как ожидается, займет более 100 лет. Г. Линден и др. 
(Linden et al., 2000) предложили создать единую систему бореальных ле
сов в северной Европе, связав лесным коридором, проходящим через се
верную Финляндию, национальные парки северной Швеции с вековыми ле
сами России. Чтобы подобные системы оказались эффективны, ширина ко
ридоров должна достигать нескольких десятков километров, и в них должны 
быть представлены наиболее типичные местообитания региона. Пока ко
личество местообитаний, представленных в коридоре, превышает порого
вое, пока они не слишком сильно фрагментированы (разд. 4.3), а истребле
ние крупных животных в них запрещено, такие широкие коридоры будут 
иметь положительное значение для охраны природы. Они могут способ
ствовать миграциям видов в случае глобальных климатических измене
ний (разд. 5.1).

Иногда против создания коридоров приводится довод о том, что между 
связанными регионами повышается вероятность распространения болезнет
ворных микроорганизмов, что может привести к увеличению глобального 
риска исчезновения видов (Hess, 1996). При отсутствии фактических дока
зательств я не нахожу этот довод бесспорным. Кроме того, тут не принима
ется в расчет миграция генов у видов-хозяев, которая может приводить к 
уничтожению болезнетворных микроорганизмов путем распространения 
наиболее эффективных иммунных реакций во всех связанных коридорами 
популяциях. Исследование растения семейства гвоздичных — лихниса аль
пийского (.Lychnis alpine) (Carlsson-Graner, Thrall, 2002) и снежного барана 
(Ovis canadensis) (Singer et al., 2001) показывает, что такой эволюционный 
эффект действительно существует и вкупе с экологическим значением кори
доров он, вероятно, перевешивает потенциальный риск, возникающий при 
переносе патогенов (Altizer et al., 2003).

http://www.twp.org
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3.6. Генетические последствия утраты 
местообитания 

и его фрагментации

Ключевой критерий в оценке генетических последствий экологического 
преобразования — это эффективные размеры популяции, Ne. Существует 
много рабочих определений и это вполне оправдано различием целей, 
стоящих перед исследователями. Однако данные определения обычно связа
ны друг с другом. Одно из определений эффективного размера популяции 
предполагает, что степень дрейфа генов в рассматриваемой популяции бу
дет такой же, как и в идеальной (Whitlock, 2004). В идеальной популяции 
каждый потомок имеет равный и независимый шанс получить все аллели, 
которые есть в поколении родителей. Чем меньше фактический размер по
пуляции, тем большую роль играют случайные эффекты, влияющие на гене
тический состав популяции.

Утрата местообитания естественно ведет к сокращению Ne, поскольку это 
означает уменьшение количества особей в популяции. Увеличит или умень
шит фрагментация местообитаний АГ — это зависит от вариаций успеха раз
множения в локальных популяциях. Если эти вариации выше ожидаемых 
при Пуассоновском распределении, то фрагментация уменьшает Ne (Whitlock, 
2004), что верно почти для всех метапопуляций, существующих во фрагмен
тированном ландшафте. Это особенно очевидно, если смена поколений в 
локальных популяциях происходит быстро, поскольку в таком случае разли
чие их вклада в формирование последующих генераций будет возрастать 
(Hedrick, Gilpin, 1997). С другой стороны, для метапопуляций, состоящих из 
большого числа мелких популяций, фрагментация может оказаться не столь 
значимой, так как фактические размеры локальных популяций невелики, и 
случайные отклонения в успешности размножения среди таких популяций 
будут приближаться к различиям в успехе размножения между особями в 
больших популяциях (Ray, 2001).

Когда степень фрагментации ландшафта становится ощутимой, и место
обитания распадаются на небольшие участки, поддерживающие только мел
кие локальные популяции, — контакты особей в пределах локальных попу
ляций и уровень инбридинга, вероятно, возрастают. Это должно ужесточить 
отбор против рецессивных аллелей. Следовательно, можно ожидать, что ме
тапопуляции во фрагментированных ландшафтах будут нести более низкую 
генетическую нагрузку, а, значит, и меньше испытывать отрицательные по
следствия инбридинга по сравнению с сопоставимыми популяциями, обита
ющими в нефрагментированном ландшафте. Сравнение популяций обыкно
венной шашечницы (Melitaea cinxia) из очень фрагментированного природ
ного ландшафта на Аландских островах в Финляндии с подобными же по
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пуляциями из нефрагментированных местообитаний южной Франции подтвер
ждает этот прогноз, поскольку французские популяции сильнее испытывают 
отрицательные последствия инбридинга, нежели финские (Haikola et al., 2001). 
Однако инбридинг оказывал существенное влияние и на метапопуляцию 
Аландских островов, — особенно в том случае, когда вся генерация состоя
ла из сибсов. Это значительно сократило количество кладок (Haikola et al., 
2001) и имело некоторые другие неблагоприятные последствия для вида 
(Haikola, 2003). Наблюдения (Saccheri et al., 1998) и экспериментальные ис
следования (Nieminen et al., 2001) в полевых условиях показали, что инбри
динг достаточно распространен в метапопуляции обыкновенной шашечницы 
на Аландских островах, и это увеличивает риск исчезновения локальных 
популяций. Крошечные размеры таких популяций приводят к снижению роли 
отбора по сравнению с миграцией генов, поэтому устранение вредоносных 
рецессивных аллелей, как правило, не приносит ожидаемого эффекта. Боль
шая часть всех бабочек в локальных популяциях выводятся из нескольких 
групп личинок, — каждая такая группа состоит приблизительно из 100 осо
бей, которые обычно сибсы. Например, осенью 2000 г. 16% особей принад
лежало к локальным популяциям, в которых все бабочки происходили не более 
чем из трех скоплений гусениц. Устойчивый эффект близкородственного скре
щивания можно было наблюдать и в сопоставимых по размерам метапопу
ляциях других видов, — например, дафний, обитающих в небольших лужах 
на скалах (Haag et al., 2002), и в некоторых метапопуляциях растений (Richards, 
2000; Tomimatsu, Ohara, 2002). М. Эдман с соавторами (Edman et al., 2004) 
отметили снижение числа прорастающих спор гриба-трутовика Phlebia 
centrifuga на юге центральной Швеции, где вероятные материнские популя
ции этого вида малы и фрагментированы. Они существуют на немногочис
ленных уцелевших участках природного старого леса в окружении лесов, 
эксплуатируемых человеком. Это означает, что неблагоприятные генети
ческие последствия утраты и фрагментации местообитаний могут распрос
траняться и на лесные грибы.

В метапопуляциях, обитающих в чрезвычайно фрагментированных лан
дшафтах, поток генов между небольшими близкородственными популяция
ми приобретает особенно важную роль, поскольку даже ограниченный об
мен генетическим материалом может значительно сократить уровень близ
кородственного скрещивания (Ingvarsson, Whitlock, 2000; Ebert et al., 2002; 
Saccheri, Brakefield, 2002). В таких случаях из-за исключительно хорошей 
репродуктивной активности иммигрантов поток генов может даже превы
сить уровень миграции, — тогда как в обычной ситуации все наоборот, по
тому что многие мигранты, по той или иной причине, не способны к размно
жению (Ehrlich et al., 1975).

У метапопуляций, обитающих во фрагментированных ландшафтах, сни
жение генетической изменчивости из-за уменьшения эффективного размера
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няется при трансформации параметров окружающей среды; изучаемые при
знаки оказываются скоррелированными; эволюционный ответ видов не за
метен из-за изменений, происходящих в окружающей среде; недостаток ста
тистических данных, полученных при изучении видов в реальных условиях 
(Меп1д et al., 2001). Хотя этот вопрос непростой, — очевидно, что развитие 
некоторых современных адаптаций во многом явилось ответом на антропо
генные экологические изменения (Reznick, Ghalambor, 2001). Лучшие и са
мые многочисленные примеры касаются толерантности к тяжелым метал
лам, загрязнению воздуха, инсектицидам и гербицидам, индустриального 
меланизма (Reznick, Ghalambor, 2001). Установлено, что искусственно раз
водимые популяции, находящиеся в условиях техногенного окружения, утра
чивают ряд свойств, необходимых для жизни на воле. Такие популяции со
здаются для того, чтобы обеспечить долгосрочное выживание видов, зани
мающих небольшие местообитания. Всегда остается надежда, что в буду
щем территория местообитаний расширится, и особи, содержавшиеся в не
воле, могут быть туда переселены. К сожалению, проявление отбора доста
точно унифицировано действует во всех искусственных популяциях, и особи, 
выращенные в неволе, могут не прижиться в дикой природе (Stockwell, Weeks, 
1999; Lynch, O’Hely, 2001). Есть, конечно, дополнительные причины, приво
дящие к тому, что реинтродукция видов часто претерпевает неудачу.

В своем обзоре, посвященном современной эволюции, К. Стокуэлл с со
авторами (Stockwell et al., 2003), приводя примеры эволюционных ответов 
на деградацию среды обитания, цитируют 3 публикации, однако в них рас
сматривается возникновение устойчивости к тяжелым металлам, а не реак
ция на утрату и фрагментацию местообитаний. Но можно предположить, 
что эволюционные ответы на деградацию местообитаний затронут, скорее 
всего, миграционное поведение, связанное с двигательной активностью. 
Миграция имеет важнейшее значение для динамики и выживаемости видов 
во фрагментированных ландшафтах. В начале этой главы были описаны осо
бенности обитания обыкновенной шашечницы на Аландских островах, — 
там для сохранения метапопуляций этого вида, которые состоят из периоди
чески вымирающих небольших локальных популяций, необходимы мигра
ции особей. С другой стороны, слишком интенсивная миграция может на
столько увеличить смертность во время перемещений, что сохранение попу
ляции опять-таки будет поставлено под угрозу (Comins et al., 1980; Hanski, 
Zhang, 1993; Olivieri, Gouyon, 1997). Хотя естественный отбор не может при
вести к достижению оптимального уровня миграции, необходимого для дол
госрочного существования видов (Comins et al., 1980), — тем не менее, воз
можно, что эволюционно закрепленные после фрагментации и утраты мес
тообитаний изменения в интенсивности миграции могли бы сократить риск 
исчезновения метапопуляций (Leimar, Nordberg, 1997). Но какова вероятность 
изменения интенсивности миграции в ответ на фрагментацию и утрату мес-



3 .7 . К а к  у т р а т ы  м е с т о о б и т а н и й  о т р а ж а ю т с я  н а  э в о л ю ц и о н н о м  п р о ц е с с е ?  1 6 1

няется при трансформации параметров окружающей среды; изучаемые при
знаки оказываются скоррелированными; эволюционный ответ видов не за
метен из-за изменений, происходящих в окружающей среде; недостаток ста
тистических данных, полученных при изучении видов в реальных условиях 
(МегПд et al., 2001). Хотя этот вопрос непростой, — очевидно, что развитие 
некоторых современных адаптаций во многом явилось ответом на антропо
генные экологические изменения (Reznick, Ghalambor, 2001). Лучшие и са
мые многочисленные примеры касаются толерантности к тяжелым метал
лам, загрязнению воздуха, инсектицидам и гербицидам, индустриального 
меланизма (Reznick, Ghalambor, 2001). Установлено, что искусственно раз
водимые популяции, находящиеся в условиях техногенного окружения, утра
чивают ряд свойств, необходимых для жизни на воле. Такие популяции со
здаются для того, чтобы обеспечить долгосрочное выживание видов, зани
мающих небольшие местообитания. Всегда остается надежда, что в буду
щем территория местообитаний расширится, и особи, содержавшиеся в не
воле, могут быть туда переселены. К сожалению, проявление отбора доста
точно унифицировано действует во всех искусственных популяциях, и особи, 
выращенные в неволе, могут не прижиться в дикой природе (Stockwell, Weeks, 
1999; Lynch, O’Hely, 2001). Есть, конечно, дополнительные причины, приво
дящие к тому, что реинтродукция видов часто претерпевает неудачу.

В своем обзоре, посвященном современной эволюции, К. Стокуэлл с со
авторами (Stockwell et al., 2003), приводя примеры эволюционных ответов 
на деградацию среды обитания, цитируют 3 публикации, однако в них рас
сматривается возникновение устойчивости к тяжелым металлам, а не реак
ция на утрату и фрагментацию местообитаний. Но можно предположить, 
что эволюционные ответы на деградацию местообитаний затронут, скорее 
всего, миграционное поведение, связанное с двигательной активностью. 
Миграция имеет важнейшее значение для динамики и выживаемости видов 
во фрагментированных ландшафтах. В начале этой главы были описаны осо
бенности обитания обыкновенной шашечницы на Аландских островах, — 
там для сохранения метапопуляций этого вида, которые состоят из периоди
чески вымирающих небольших локальных популяций, необходимы мигра
ции особей. С другой стороны, слишком интенсивная миграция может на
столько увеличить смертность во время перемещений, что сохранение попу
ляции опять-таки будет поставлено под угрозу (Comins et al., 1980; Hanski, 
Zhang, 1993; Olivieri, Gouyon, 1997). Хотя естественный отбор не может при
вести к достижению оптимального уровня миграции, необходимого для дол
госрочного существования видов (Comins et al., 1980), — тем не менее, воз
можно, что эволюционно закрепленные после фрагментации и утраты мес
тообитаний изменения в интенсивности миграции могли бы сократить риск 
исчезновения метапопуляций (Leimar, Nordberg, 1997). Но какова вероятность 
изменения интенсивности миграции в ответ на фрагментацию и утрату мес-
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миграции сначала падает, — очевидно, вследствие роста потерь, которые 
несет популяция при перемещении (гибель мигрирующих особей). При даль
нейшей фрагментации уровень миграции повышается, — по-видимому, это 
связано с увеличением количества фрагментов местообитаний и появлени
ем возможности для реколонизации участков, на которых локальные попу
ляции вымерли (рис. 3.6а).

Более детальные теоретические и эмпирические исследования метапопу
ляции обыкновенной шашечницы показали, как средний уровень миграции 
особей во фрагментированных локальных популяциях зависит от их возрас
та и динамических связей с другими популяциями (Hanski et al., 2004b). Те
оретически предсказано, что уровень миграции должен быть выше в новых 
популяциях по сравнению со старыми, поскольку новые популяции будут 
образовываться исключительно за счет подвижных особей, а наследуемость 
особенностей, связанных с миграцией, как правило, высока (Roff, Fairbaim, 
1991). Это спрогнозированное различие между новыми и старыми популя
циями действительно наблюдалось у самок шашечницы (рис. 3.7). Кроме 
того, среди новых популяций уровень миграции возрастал с нарушением 
связности участков местообитаний (повышением изоляции), тогда как для 
старых популяций была предсказана и наблюдалась противоположная тен-

Рис. 3.6. Эволюционно обусловленная склонность к миграциям у обыкновенной 
шашечницы (M elitaea cinxia) в модели Heino, Hanski (2001). Этот рисунок 

иллюстрирует результаты, полученные для сети, которая состоит из 100 
одинаково крупных участков местообитания, расположенных в виде решетки 

10 х  10. Расстояние между соседними участками увеличивается при продвижении 
вправо (здесь оно определяется как увеличение вынужденной протяженности 

миграции), (а) Склонность к миграции в зависимости от расстояния между 
участками местообитаний (вертикальные линии —  стандартное отклонение для 

6 повторных моделирований). (Ь) Заселенность участков местообитания и 
смертность во время миграции, (с) Степень инбридинга между особями 

на участке местообитания (более подробно см. Heino, Hanski, 2001).
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Рис. 3.7. (а) Среднее расстояние миграций обыкновенных шашечниц из 
локальных популяций, обитающих во фрагментированных местообитаниях. 
Значения получены посредством использования прогностической модели, 
построенной на основе сети, состоящей из 197 участков местообитаний на 

Аландских островах. Эти значения представлены как функция динамической 
связности между участками местообитаний. Незакрашенные и закрашенные 

кружки иллюстрируют среднюю подвижность особей из вновь образовавшихся и 
старых (>5 лет) популяций соответственно. В основе рисунка лежат 100 точек 

(50 для новых и 50 для старых популяций), которые были случайно выбраны из 
симуляционной модели, отслеживающей существование фрагментированного 
ландшафта в течение 3 ООО лет, при этом данные за первые 1000 лет опущены; 

(Ь) уровень миграции, выявленный на основе полевых наблюдений; (с) АТФ/АДФ 
— коэффициент, показывающий энергетические затраты во время полета, на 

основе наблюдений за активностью мышц у самок обыкновенной шашечницы, в 
зависимости от связности местообитаний во фрагментированном ландшафте. На 
рисунках (Ь) и (с) обозначения те же, что и на (а). Взаимосвязь между возрастом 

и связностью популяций во всех случаях статистически значима (р<0,05). 
(подробнее см. Hanski et al., 2004b) (Ориг.).

денция (рис. 3.7). Пониженный уровень миграции в старых изолированных 
популяциях — в значительной степени результат эмиграции из популяции 
наиболее подвижных особей и следствие ограниченной иммиграции, воз
никшей из-за большей изоляции. Таким образом, оба противоположных по 
смыслу прогноза, — что в одних случаях фрагментация может повышать, а в 
других наоборот понижать миграционную активность, — нашли свое экспе
риментальное подтверждение. Демпстер (Dempster, 1991) подчеркивал, что 
из-за роста смертности особей во время эмиграции уровень подвижности по
низится при возрастании фрагментации (изоляции участков местообита
ния), — это было показано для старых популяций обыкновенной шашечницы 
(рис. 3.7). В наших исследованиях (Hanski, 1999) предполагалось, что при уве
личении фрагментации возрастет возможность для колонизации новых участ
ков, и, следовательно, ожидалось повышение уровня миграции, что и было 
отмечено для новых популяций (рис. 3.7). Поскольку оба этих эффекта наблю
даются одновременно, необходимо построить модель, которая включала бы 
все последствия фрагментации. Для обыкновенной шашечницы мы учиты



вали как ее видовые особенности, так и специфику ландшафта, заселенного 
видом, и суммарный результат свидетельствовал о повышении уровня миг
рации при возрастании фрагментации (Heino, Hanski, 2001; Hanski et al., 2004b). 
Однако количественный результат все равно будет зависеть от ряда дета
лей, — например, от пространственной конфигурации ландшафта.

Вернемся к вопросу о значимости эволюционных изменений для долго
срочного выживания видов в изменяющейся окружающей среде. На приме
ре модели, описанной выше, было показано (Heino, Hanski, 2001), что эво
люционное спасение теоретически возможно: уровень миграции может из
мениться до такой степени, что метапопуляция сохранится в ландшафте, в 
котором она бы вымерла без эволюционных изменений. Но, тем не менее, 
наши вычисления показали, что на деле такое спасение в случае с обыкно
венной шашечницей маловероятно. Я пришел к выводу, что защитники ок
ружающей среды, которые стараются предотвратить вымирание видов, выз
ванное утратой и фрагментацией местообитаний, не должны рассчитывать 
на эволюцию.

3.8. Чем характеризуется только что 
фрагментированная популяция?

Популяции, обитающие во фрагментированных ландшафтах, всегда ока
зываются фрагментированными, независимо оттого, что именно послужило 
причиной фрагментации — природное явление или деятельность человека. 
Но важное различие состоит в том, что виды, населяющие природные 
фрагментированные ландшафты, приспособлены к обитанию в таких услови
ях, — иначе они бы вымерли. Однако многие виды, обнаруженные в ланд
шафтах, которые были фрагментированы недавно, изначально могли быть 
приспособлены к нефрагментированным местообитаниям. Виды, населяю
щие природные фрагментированные местообитания, часто проявляют вы
сокую степень миграции и имеют ряд специфических адаптаций — таких 
как эмиграция, зависимая от плотности, и специфический полиморфизм, при 
котором одна из морф оказывается специально приспособленной к дальним 
миграциям, например, к полету (Roff, 1994; Denno et al., 1996; Dingle, 1996). 
Действительно, основной проблемой для выживания многих видов в недав
но фрагментированном ландшафте, вероятно, будет низкая миграционная 
активность, приводящая к недостаточно высокой степени колонизации. Эти 
свойства раньше не были значимы для видов, обитавших в обширных не
прерывных местообитаниях, которые благоприятствовали иным экологичес
ким особенностям видов, а не высокому уровню мобильности. Низкая миг
рационная активность, которая часто сочетается с жестким выбором мес
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тообитаний, объясняет, почему виды, населяющие леса, особенно чувстви
тельны к фрагментации местообитаний. Пример, хорошо иллюстрирующий 
подобную ситуацию, — популяции грибов-трутовиков в нетронутых бореаль
ных лесах (разд. 4.1). В тропических лесах такая тенденция выражена еще 
отчетливей, поскольку большинство животных — как позвоночных, так и бес
позвоночных — не могут пересечь даже узкие открытые пространства.

Современные исследования показывают, что инбридинг — действитель
но важный фактор, отрицательно воздействующий на существование неболь
ших природных популяций (Gaggiotti, Hanski, 2004). С другой стороны, можно 
было бы ожидать, что виды, малочисленные популяции которых обитают в 
природных фрагментированных ландшафтах, частично избавлены от нагрузки 
рецессивных генов и поэтому меньше подвержены давлению близкородствен
ного скрещивания, чем виды из недавно фрагментированных популяций. Срав
нение популяций обыкновенной шашечницы из естественного фрагментиро
ванного ландшафта в Финляндии с популяциями из южной Франции, обитав
шими в нефрагментированных ландшафтах, подтвердило это ожидание, по
скольку французские популяции сильнее страдали от близкородственных свя
зей, чем финские (Haikola et al., 2001). X. Томимацу и М. Охара (Tomimatsu, 
Ohara, 2003) сообщили о сходной ситуации, обнаруженной при изучении трил- 
лиума камчатского (Trillium camschatcense) — растения из семейства ли
лейных, местообитания которого на острове Хоккайдо (Япония) были в зна
чительной степени утрачены и фрагментированы. Ученые обнаружили, что 
растения из популяций, произраставших в старых небольших лесных фраг
ментах, были способны к самоопылению, тогда как в популяциях, населяю
щих аналогичные, но недавно образовавшиеся участки леса, подобной адап
тации не наблюдалось. Способность к самоопылению, возможно, развилась 
в небольших популяциях в ответ на недостаток партнеров для скрещивания. 
Короче говоря, чувствительность к инбридингу может быть тем свойством, 
которое будет отличать популяции, существующие в естественных фрагмен
тированных ландшафтах, от популяций, оказавшихся в недавно фрагменти
рованных местообитаниях. С другой стороны, не следует думать, что все 
недавно фрагментированные популяции, особенно, если они не слишком малы, 
могут пострадать от инбридинга. Должно пройти достаточно много времени 
после фрагментации местообитания, прежде чем уровень инбридинга уве
личится настолько, что проявятся его неблагоприятные воздействия.

3.9. Резюме: пять пунктов, которые стоит запомнить

Выбор местообитания. Необходимость выбора местообитания возника
ет из-за неоднородности окружающей среды, а при его осуществлении ин
тегрируются поведенческие реакции особей, ведущих поиск, и демографи
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ческие особенности популяций, обитающих на выбираемых территориях. 
Благодаря выбору местообитаний осуществляется компромисс между свой
ствами внешней среды и экологическими и эволюционными особенностями 
популяций и видов. Таким образом, выбор местообитаний оказывается од
ним из самых фундаментальных понятий и явлений в экологии.

Источники, стоки и ловушки. Классификация популяций, основанная 
на выделении источников и стоков, помогает описать потоки особей и генов 
в метапопуляциях. Источники — это популяции, в которых рождаемость 
превышает смертность, и популяционное регулирование достигается посред
ством эмиграции. Абсолютный сток — это популяция, которая при отсут
ствии иммиграции уменьшается вплоть до полного вымирания, тогда как 
относительный сток приводит лишь к уменьшению, но не к полному исчез
новению. Иногда при асинхронной динамике между возникновением попу
ляций-источников и стоков может возникнуть ситуация, при которой попу
ляция-источник исчезнет. В этом случае повторное возникновение популя
ции-источника возможно за счет популяции стока, таким образом, место
обитания-стоки могут способствовать стабильности метапопуляции. Но 
обычно такие изменения местообитаний, когда популяции-источники пре
вращаются в популяции-стоки, понижают жизнеспособность метапопуля
ции. Экологические ловушки — это измененные человеком местообитания, 
которые расселяющиеся особи воспринимают как благоприятные, каковы
ми эти местообитания фактически не являются.

Проблема SLOSS (Single Large or Several Small — Один большой или 
много малых) и выбор территорий для заповедников. Что лучше для со
хранения максимального количества видов — создать один крупный или не
сколько небольших заповедников? На этот вопрос, который был поставлен 
еще в 1970-х гг., нет единого ответа. Предпочтительность того или иного 
варианта зависит от комбинаций размещения видов на участках местооби
таний и от того, насколько сильно риск вымирания популяции зависит от 
изменений площади местообитания. Кроме того, применение концепции 
SLOSS на практике практически невозможно, поэтому она была заменена 
алгоритмами RS (Reserve Selection — выбор заповедника). При помощи этих 
алгоритмов можно обосновать, какие именно заповедники необходимо со
здать на данной территории для сохранения максимального количества ви
дов, учитывая, что возможности для создания заповедников всегда ограни
чены. Основная цель алгоритмов RS — сохранить метапопуляции, которые 
могут быть жизнеспособны в будущем, а не только обеспечить присутствие 
видов в заповедниках, которое может оказаться недолговечным.

Генетические последствия утраты местообитания. Утрата и фрагмен
тация местообитаний приводит к сокращению эффективных размеров попу
ляций, а это в свою очередь может привести к снижению адаптационных 
возможностей популяций при существовании в изменяющихся условиях ок
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ружающей среды. Небольшие популяции в сильно фрагментированных мес
тообитаниях могут быть подвержены отрицательному воздействию инбри
динга, что в ряде случаев повысит вероятность их исчезновения.

Эволюционные последствия утраты местообитания. Утрата и фраг
ментация местообитаний усиливает давление естественного отбора, кото
рый может изменить фенотипическую и генотипическую структуру популя
ций. В первую очередь отбор будет воздействовать на способность особей к 
миграции. Можно ожидать, что при росте изолированности популяций уро
вень миграции будет уменьшаться, хотя в сильно фрагментированных ланд
шафтах с быстрым оборотом локальных популяций отбор будет приводить к 
увеличению интенсивности миграций. Таким образом, эволюционные трен
ды популяций в ответ на фрагментацию местообитаний, вероятно, будут за
висеть от особенностей пространственной конфигурации местообитаний и 
от биологии самих видов. К сожалению, утрата и фрагментация местообита
ний уменьшают жизнеспособность популяций и метапопуляций так сильно 
и так быстро, что эволюционные изменения при подобных воздействиях 
могут положительно повлиять на выживание видов только в исключитель
ных случаях.



ГЛАВА 4. УТРАТА МЕСТООБИТАНИЯ 
И ВЫМИРАНИЕ

«На оставшихся лесных участках возможен ряд потенциально важных изменений. 
Небольшой их размер и возросшая изоляция обычно препятствуют обмену особями. 
Разнообразные случайные события на каком-либо участке с годами могут уничто
жить один или несколько видов сообщества. Такая локальная катастрофа в есте
ственных условиях была бы скоро устранена миграцией новых особей из прилежащих 

незатронутых территорий. ... На изолированных участках, однако, возможности для
иммиграции малы, или их просто нет. В результате там исчезают некоторые виды, а те, 

что остаются, достигают необычайно высоких показателей относительного обшия».
Дж. Т. Кёртис (Curtis, 1956, р. 729)

Вступление

Пуэрто-Рико — один из островов Карибского моря, лежащий к востоку 
от о. Эспаньола (Гаити). Его площадь около 9 ООО км2, а население 4 млн. 
человек. Христофор Колумб открыл Пуэрто-Рико 19 ноября 1493 г. Индей
цы племени тайно, выходцы из Южной Америки, открыли этот остров на
много раньше. В начале 16-го века весь Пуэрто-Рико, от морского побере
жья до горных вершин высотой 1 300 м над уровнем моря, был покрыт влаж
ным тропическим лесом. С тех пор площадь девственного леса сократилась 
на 99% (Lugo, 1988), — в сущности, до размеров одного заповедника пло
щадью 10 ООО га.

Последствия утраты местообитания хорошо заметны на небольших тер
риториях или в тех случаях, когда местообитания полностью уничтожены. 
Если данный лес вырублен, то каждому ясно, что обитавшие в лесу виды 
исчезнут. В этом можно не сомневаться. Но в других случаях все гораздо 
сложней. Например, неспециалиста может удивить тот факт, что какой-ни- 
будь вид, исчезнувший в одном месте, исчезает затем на обширной террито
рии, и что это бывает даже тогда, когда ни одна особь данного вида не поги
бает в результате локальной утраты местообитания. Чтобы понять послед
ствия утраты местообитания в крупных масштабах, мало думать о судьбе 
отдельных особей, — нужно думать о популяциях в целом. Все особи смер
тны, а значит, важны не столько их собственные судьбы, сколько судьбы их 
потомства.

Достаточно ли лесного заповедника площадью 10 ООО га для сохранения 
потомства лесных животных, растений и грибов, обитающих в Пуэрто-Рико? 
Если особи не погибли при разрушении местообитания, смогут ли они пе
реместиться куда-то еще, чтобы продолжить свой род? Распространенное 
среди неспециалистов заблуждение состоит в том, что требования расте
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ний и животных к местообитаниям неограниченно гибки, и что особи и виды 
обладают огромной способностью приспосабливаться к новым условиям, 
если их первоначальное местообитание утрачено или сильно изменено. Не
которые виды действительно обладают такой способностью, и это чаще все
го крупные животные, привлекающие внимание людей. Всевозможные рас
тения можно выращивать в парках и садах, что, наверно, и создает впечатле
ние, будто в том случае, если особи не пострадали, выживанию вида ничто 
не угрожает. Наши собственные требования к местообитаниям столь гибки, 
что нам, людям, трудно представить себе другой вид, сильно отличный от 
нас, — или сравнить себя с ним. В частности, для такого сравнения необхо
димо знать, каковы настоящие требования данного вида к его местообита
нию. Некогда это было загадкой и для профессиональных биологов, так что 
неспециалистам подавно можно простить их невежество. Но это подтверж
денный факт — огромное большинство видов, развившихся в дождевых ле
сах Пуэрто-Рико или на других Карибских островах, не могут переселиться 
в безлесные места, поскольку их биологические особенности просто не пре
доставляют им такой возможности.

Есть еще одна причина, по которой общественность плохо понимает, ка
кую угрозу несет утрата местообитаний для существования популяций и 
биологических сообществ, — это сравнительно низкая скорость изменения 
среды, а также популяций и видов, живущих в данной среде. Легко прогля
деть даже самые крупные изменения природной среды, если они происходят 
медленно по сравнению с бурной человеческой жизнью: мы, люди, настоя
щие виртуозы по умению приспосабливаться к почти любым условиям сре
ды, но при этом склонны не замечать масштабов изменения этих условий. В 
какой-то момент площадь одного конкретного местообитания станет настоль
ко мала, что некий вид будет обречен на вымирание. Но виды не реагируют 
мгновенно на изменения своих местообитаний, и поверхностное впечатле
ние может снова нас обмануть: постепенное исчезновение вида на фоне все
гдашних колебаний численности популяций очень просто проглядеть — от
махнувшись от симптомов как от ложной тревоги.

Так что же говорят исследователи о долговременных и крупномасштаб
ных изменениях биоразнообразия в ответ на утрату местообитания? Британ
ский натуралист Г. Уотсон (Н.С. Watson) обнаружил в 1859 г., или нескольки
ми годами ранее, некую закономерность (Rosenzweig, 1995), которую впос
ледствии отмечали сотни экологов для всех биомов и практически всех со
обществ. Эта закономерность — предсказуемый рост числа обнаруженных 
видов с увеличением площади обследованной территории (рис. 4.1). В дан
ной закономерности нет ничего удивительного, а вот противоположная зако
номерность была бы действительно очень странной, — ее можно было бы 
обнаружить разве что, сравнивая принципиально разные большие и малые 
территории.
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Рис. 4.1. Самое первое из опубликованных соотношений «виды -  площадь», 
составленное Г. Уотсоном (Watson) в 1859 г. График показывает, как в

Великобритании число видов растений увеличивается по мере возрастания 
исследуемой площади (Rosenzweig, 1995).

Но причины, по которым соотношение виды -  площадь, выглядит имен
но так, как на рис. 4.1, неочевидны. Точнее говоря, есть несколько возмож
ных объяснений, и неясно, какое из них будет верным в каждом конкретном 
случае. У этой закономерности есть и важный практический аспект: как мож
но использовать соотношение виды -  площадь для прогноза крупномасш
табных и долгосрочных последствий утраты местообитания?

На основе соотношений виды -  площадь, полученных для островов и иных 
похожих территорий, было сформулировано следующее эмпирическое пра
вило: если площадь уменьшится до 1/10 ее первоначального количества, то 
число видов уменьшится вдвое. Это произойдет не сразу, но популяции со 
временем отреагируют на изменения среды, выразившиеся в утрате место
обитаний. Насколько надежно это правило? Ответ мы узнаем в этой главе, а 
начнем с рассказа о том, как было выведено это правило. Но давайте вкратце 
рассмотрим некоторые аргументы в пользу прогнозов об утрате биоразно
образия, основанных на размерах площади.

Вымирание птиц в Пуэрто-Рико было приведено Бьорном Ломборгом 
(Lomborg, 2001) в качестве примера, который якобы доказывает, что осно
ванные на площади прогнозы могут быть полностью дезориентирующими. 
Книга датского статистика Б. Ломборга «Скептический инвайронментапист» 
полна аналогичных утверждений по поводу природоохранных проблем. Как 
мы уже знаем, площадь девственного леса в Пуэрто-Рико сократилась до 1 % 
от исходной с начала колонизации острова европейцами. Однако, согласно
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интерпретации Б. Ломборга (2001, с. 254), «лишь 7 из 60 видов птиц вымер
ло, хотя остров ныне населяют около 97 видов птиц. Это указывает на серь
езные проблемы с эмпирическим правилом Уилсона» (здесь авторство этого 
правила ошибочно приписывается известному американскому биологу Е.О. 
Уилсону). Одно из объяснений, которое сам Б. Ломборг находит для этих 
цифр, состоит в том, что лесной покров в Пуэрто-Рико, включая вторичные 
леса, никогда не опускался ниже 10 или 15%. Но даже если это действитель
но так, разве не следует ожидать вымирания около половины из исходных 
60 видов? Эколог, который должен знать ответ на данный вопрос, это про
фессор Стюарт Пимм (Stuart Pimm), изучавший вымирания птиц на тропи
ческих островах и сам использовавший соотношение виды -  площадь для 
прогнозов вымирания видов. Что может он сообщить о вымирании птиц на 
о. Пуэрто-Рико?

Во-первых, отвечает С. Пимм, никакого осмысленного ответа нельзя по
лучить на вопрос, не имеющий биологического смысла. Почти 100 видов 
птиц, имеющихся на Пуэрто-Рико, представляют собой очень разношерст
ную компанию: некоторые из них перелетные, другие — случайные гости, 
треть видов была просто завезена людьми. Не следует ожидать, что присут
ствие этих птиц, многие из которых даже не залетают в лес, должно зависеть 
от того, сколько леса было некогда на острове, и сколько его осталось сей
час. Если некоторые виды и вымирали на Пуэрто-Рико, они могли впослед
ствии вторично заселять этот остров, мигрируя с соседних островов. На са
мом деле нам следует обратить внимание на эндемические виды, эволюци- 
онно адаптированные к жизни в лесах Пуэрто-Рико. Их число равно 20. Из 
этих 20 видов 7 вымерло, но к этим семи следует добавить еще 4, так как их 
численность упала ниже 200 особей, и они сохранились лишь благодаря ин
тенсивным природоохранным мерам. Итак, 11 из 20 видов либо вымерли, 
либо находятся под угрозой скорого вымирания. Что же касается лесов, то 
Пимм ссылается на работу (Brash, 1987), в которой ситуация 1899 г. описана 
следующим образом: 10% острова покрыто пологом кофейных деревьев, об
разующих очень плотные заросли, 1% — девственным лесом, и около 19% — 
«кустарником и низкорослым редколесьем». Трудно сказать, какая часть из 
этих 30% была пригодна для практического использования лесными птица
ми, но вероятно, что многие птицы были приспособлены к продолжительно
му выживанию в измененных лесах, так как остров расположен в полосе 
тропических ураганов, и поэтому леса здесь постоянно страдают от бурь.

Во всяком случае, в свете этих цифр наше эмпирическое правило работа
ет замечательно точно при предсказании масштабов вымирания: половина 
видов утрачена после того, как площадь сократилась до 1/10 от первоначаль
ной. Пимм также указывает, что число вымерших видов почти наверняка 
занижено и, возможно, очень сильно занижено. Основываясь на палеонтоло
гической летописи, показывающей массовое сокращение видового разнооб
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разия птиц на островах Тихого океана после их заселения полинезийцами 
(Pimm et al., 1994), можно подозревать, что многие особо чувствительные 
виды могли вымереть на Пуэрто-Рико еще до того, как первые натуралисты 
сделали описание орнитофауны острова.

Дискуссия вокруг прогнозов относительно вымирания птиц на Пуэрто- 
Рико из-за утраты их местообитаний, как и более общая дискуссия об ос
кудении биологического разнообразия, свидетельствует о том, что выводы 
делаются поспешно, без должного понимания и даже без серьезной по
пытки понять экологическую суть проблемы. Только представьте, как вы 
ужаснулись бы, если подобным образом поступал ваш лечащий врач! Цель 
настоящей главы — обсудить экологические принципы, позволяющие нам, 
насколько это возможно, оценить состояние биоразнообразия в ускольза
ющем мире.

***

Вопросы о потере первичных и о значимости вторичных лесов для сохра
нения биоразнообразия особенно актуальны в ситуации с тропическими леса
ми, но те же вопросы следует ставить относительно всех прочих лесов и мес
тообитаний. В северной Европе бореальным лесам ничто не угрожает, потому 
что они не сводятся в крупных масштабах для нужд сельского хозяйства. Бо- 
реальные леса используются в основном для лесозаготовок. Но утрата дев
ственных (первичных) лесов остается серьезной проблемой и здесь. Напри
мер, на юге Финляндии приблизительно 10 млн. га лесов, но лишь менее 1% 
из них находится в естественном или почти естественном состоянии. Доля 
заповедных лесов также составляет около 1%, хотя не все остатки естествен
ных лесов являются заповедными. Все остальное — промышленные леса, как 
правило, монокультурные одновозрастные насаждения сосны или ели.

Казалось бы, такая богатая страна, как Финляндия, может позволить себе 
охранять больше лесов, чем один процент биологически богатых лесных 
угодий в южных районах, но на самом деле усилия по охране природы стал
киваются с очень серьезным противодействием. Против расширения охра
няемых лесных территорий приводятся, в частности, следующие аргументы 
(мои комментарии к ним — в скобках):

• В северной Финляндии доля охраняемых лесов выше (особенно в рай
онах, близких к границе произрастания строевого леса, т.е. к климатичес
кому пределу роста деревьев, где биоразнообразие очень низко по есте
ственным причинам)
• Доля охраняемых лесов выше, если включить в категорию «лесных» 
местообитаний различные «пустоши», например, болота с редкими чах
лыми сосенками (эти места являются маргинальными как для лесного 
хозяйства, так и для лесных видов)
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• Рядом с финскими лесами произрастают обширные первичные леса 
России (где на самом деле ситуация быстро меняется, как мы видели в 
разд. 2.3).
Кроме того, была поставлена под сомнение необходимость руководство

ваться в деле охраны природы соотношением виды -  площадь. Утвержда
лось, что «охранять гектары и проценты» — вовсе не то, что нужно, тем 
более что современные промышленные леса не обладают свойствами при
родных лесов. Предлагалось охранять небольшие участки ключевых место
обитаний, определенные в действующем лесном кодексе, как вероятные ме
стообитания многих находящихся под угрозой исчезновения видов. Неболь
шими здесь, как правило, считают участки площадью менее 0,5 га. Эти клю
чевые участки, если только их можно без труда отграничить от остального 
леса, следует оставлять нетронутыми, когда все вокруг полностью выруба
ется. Это так называемая «адресная охрана», которую считают рентабель
ной, а традиционную охрану более крупных территорий, которая необходи
ма согласно соотношению виды -  площадь, отвергают как напрасную трату 
ограниченных средств, выделяемых на охрану природы.

В центре этой полемики стоит проблема правильного применения соот
ношения виды -  площадь к лесным и другим гетерогенным ландшафтам. 
Действительно ли это соотношение неприменимо к лесным ландшафтам 
северной Европы и иным подобным местообитаниям? Это один из вопро
сов, на которые я попытаюсь ответить в настоящей главе.

4.1. Вымирание популяций

Если бы меня попросили подытожить в одной фразе все, чему учит попу
ляционная экология, я сказал бы так: ни одна популяция не может расти веч
но, каждая популяция рано или поздно вымирает. Однако это вовсе не озна
чает, что вопрос о вымирании популяций вообще не имеет смысла. Жизнь на 
Земле продолжается, несмотря на бесчисленные вымирания, — этот факт 
доказывает, что некоторые популяции просуществовали довольно долго, и 
новые популяции были основаны мигрантами из существующих популяций. 
Действительно важные вопросы касаются продолжительности жизни попу
ляций, а также равновесия между вымиранием старых и возникновением 
новых популяций. В настоящей главе меня в первую очередь интересует, как 
время существования популяций, а также частота их вымирания и возникно
вения зависят от пространственной протяженности и конфигурации место
обитаний, и как утрата и фрагментация местообитаний может повлиять на 
вымирание популяций. Для начала в этом и следующем разделе я проанали
зирую вымирание популяций в случае их существования на изолированных
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участках местообитания. В разд. 4.3—4.5 вымирание будет рассмотрено на 
обширных пространствах, т.е. для метапопуляций, населяющих сети участ
ков местообитаний, а разд. 4.6-4.8 посвящены вымиранию на еще больших 
пространственных масштабах, соотношению виды -  площадь и глобальной 
частоте вымирания видов.

Первое, что нужно отметить, — это большое разнообразие факторов, ко
торые могут способствовать вымиранию популяций (табл. 4.1). Наиболее 
убедительные данные для выявления факторов локального вымирания в ре
альных популяциях дают исследования, в которых изучалась совокупность 
многих локальных популяций, вроде метапопуляции шашечницы обыкно
венной, описанной во вступлении к гл. 3. Ценность таких исследований в 
том, что они дают возможность эмпирически документировать и изучать 
десятки или даже сотни случаев вымирания популяций. В таблице 4.1 указа
но, какие вероятные причины и механизмы исчезновения популяций были 
выявлены в метапопуляции шашечницы обыкновенной, для которой за пе
риод с 1993 по 2003 г. было зарегистрировано более 1 ООО локальных выми
раний (Hanski, 1999; Nieminen et al., 2004). Учитывая малочисленность боль
шинства локальных популяций в этой метапопуляции, можно было ожидать,

Таблица 4.1. Причины и механизмы вымирания популяций. Жирный 
шрифт: процессы, действующие в метапопуляции обыкновенной 

шашечницы (Melitaea cinxia) на Аландских островах в Финляндии 
(из работы Hanski, 1998b)

Масштабы вымирания Вымирания по 
стохастическим причинам

Вымирания по внешним 
причинам

Локальные процессы Демографическим8 Утрата местообитания
Средовым Враги - генералисты и

конкуренты

Локальные вымирания Генетическим8 Преследование
человеком

Метапопуляционные М играции из малых Враги-специалисты  и
процессы популяций конкуренты

Вымирание Вымирание-колонизация Утрата и фрагментация
метапопуляции Региональные процессы местообитанияь

* Демографическая и генетическая стохастичность играют особо важную роль в 
метапопуляциях со многими малочисленными популяциями 

ь Вымирание обычно бывает отсрочено
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что демографическая стохастичность — случайные флуктуации численно
сти вследствие непредсказуемости рождений и смертей отдельных особей — 
достаточна для объяснения основной массы вымираний. Однако мы сумели 
доказать, что помимо демографической стохастичности локальным выми
раниям способствует множество других факторов, включая утрату место
обитаний, стохастичность условий среды обитания (Hanski, 1999), парази
тизм (Lei, Hanski, 1997), инбридинг (Saccheri et al., 1998, Nieminen et al., 2001), 
а также высокую интенсивность эмиграции из малых участков местообита
ния (Hanski, 1999).

Разные механизмы действовали в разные периоды времени в разных час
тях обширной изучаемой территории (50 х 70 км). Например, паразитизм 
перепончатокрылого из семейства Braconidae — Cotesia melitaerum — при
водил к вымиранию лишь в ситуациях, когда достаточно многочисленные 
популяции бабочек-хозяев были расположены в пределах радиуса миграции 
наездника (van Nouhuys, Hanski, 2004). Другие исследования, документиро
вавшие и анализировавшие множественные вымирания в метапопуляциях, — 
это публикация (Eber, Brandi, 1994), посвященная пестрокрылке чертополо
ховой (Urophora cardui), образующей галлы на стеблях бодяка полевого 
(Cirsium arvense), и исследование Т. Шонера (Schoner, 1991) о ящерицах и 
пауках Багамских островов. Итоговый вывод этих исследований — наличие 
многочисленных механизмов для локального вымирания, которое, вероят
но, действует совместно и специфично для каждого вида.

В случае более крупных популяций бывает труднее эмпирически проде
монстрировать вымирание и его механизмы, — просто потому, что в данном 
случае вероятность вымирания ниже, и у исследователей меньше возможно
стей наблюдать его непосредственно. В некоторых случаях имеются истори
ческие документы, показывающие, что вымирание действительно имело 
место, хотя, как правило, истинная причина вымирания остается неизвест
ной. Один такой пример — изучение У. Ньюмарком (Newmark, 1995) выми
раний популяций млекопитающих в 14 западных национальных парках США. 
К 1989 г. на территориях парков вымерли 29 популяций (популяция счита
лась вымершей, если в течение 10 лет не наблюдалось ни одной особи), тог
да как возникло 7 новых популяций (вилорога, горного барана, енота, серого 
волка, вапити и лося). В других исследованиях, где изучалось присутствие 
вида на фрагментах внешне подходящего ландшафта, не было подробной 
информации о присутствии вида до утраты и фрагментации местообитания. 
Исследователи просто предполагали, что поскольку все изучавшиеся виды 
встречались в данном ландшафте до его фрагментации, — значит, они дол
жны присутствовать и на его фрагментах. Это предположение допустимо 
для обычных видов, которые и прежде встречались часто, однако редкие 
виды могли и не присутствовать постоянно и повсеместно даже тогда, когда
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То, что малочисленные популяции особенно подвержены риску вымира
ния, экологи и специалисты по популяционной биологии знали давно. К.Холь- 
зингер (Holsinger, 2000) нашел утверждения такого рода в трудах Ч. Дарвина 
(1859), Е. Форда (Ford, 1945) и Г. Андреварты и Л. Бёрча (Andrewartha, Birch, 
1954). Более свежие эмпирические доказательства подверженности малых 
популяций вымиранию можно найти практически в каждом исследовании, в 
котором этот вопрос изучался (Diamond, 1984; Newmark, 1991,1995; Ouborg, 
1993; Burkey, 1995; Fischer, Stocklon, 1997). Примеры, приведенные на рис. 
4.2, служат иллюстрацией лишь малой части имеющейся по этому вопросу 
литературы и охватывают только ряд таксонов и пространственных масшта
бов. Высокий риск вымирания малочисленных популяций неудивителен,

1 П  -------------------------------------------------  1 . О-

1 2 3 >4 1-5 6-10 11-15 >15

Количество обследованных территорий Число самцов

Рис. 4.2. Малочисленным популяциям, как правило, свойствен высокий риск 
вымирания, (а) кузнечик-скачок двухцветный (M etrioptera bicolor), обитающий на 

дискретных участках местообитания, п = 90; вероятность вымирания за 1 год 
(Kindvall, Ahlen, 1992); (Ъ) Объединенные данные для 4 видов пауков на небольших 

островах Багамского архипелага, п = 222 островные популяции; вероятность 
вымирания за 4 года (Schoener, Spiller, 1987); (с) Обыкновенный поползень (Sitta 
еигораеа) в небольших рощах, п = 125 рощ, обследованных в течение 2 или 3 лет; 
(Verboom, 1996); (d) Обыкновенная квакша (Нуla arborea) на фрагментированном 

ландшафте, п = 348 локальных популяций, вероятность вымирания за 4-летний
период (Edenhamn, 1996).
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поскольку низкая численность способствует воздействию многих механиз
мов, приводящих к вымиранию — демографической и средовой стохастич
ности, Алли эффекту (Allee effect), инбредной депрессии, накоплению ней
трально-вредных мутаций и т.д. (Gaggiotti, Hanski, 2004). Простейшая мо
дель предельной численности, обсуждавшаяся в разд. 2.2, иллюстрирует за
висимость риска вымирания от размера популяции (как риск вымирания воз
растает при уменьшении размера популяции) для видов с определенной 
удельной скоростью роста популяции и временными вариациями этой ско
рости.

Если сравнивать участки местообитания разной площади, но одинаково
го качества, то чем меньше участок, тем меньше средний размер популяции, 
а значит, тем выше риск вымирания. Поэтому частота вымираний, как пра
вило, растет с уменьшением площади участка. На рис. 4.3 приведен ряд при
меров. Кроме того, на участках меньшей площади обычно обитают популя
ции меньшего размера, более подверженные вымиранию, нежели крупные, — 
есть и другие причины, по которым популяции на небольших участках менее 
устойчивы. Одна из них связана с балансом между приростом популяции и 
потерями на эмиграцию. Чем меньше площадь участка, тем выше отноше
ние протяженности границы участка к его площади. Поскольку скорость при
роста пропорциональна площади, а скорость эмиграции пропорциональна про
тяженности границы, то существует критический размер участка, ниже ко
торого скорость прироста недостаточна для компенсации потерь на эмиг
рацию.

Еще один фактор, который особенно значим для малых участков, — это 
краевой эффект. Характерной особенностью антропогенного воздействия на 
границы местообитаний оказывается то, что они становятся более четкими, 
вплоть до полного уничтожения экотона — широкой полосы между двумя 
типами местообитаний, на которой постепенно меняется градиент условий 
среды от одного местообитания к другому (разд. 1.3). Именно это произош
ло в современных сельскохозяйственных и лесных ландшафтах: границы 
между лесами и полями, а также между лесами и вырубками настолько рез
ки, насколько это возможно. Экотон с его специфической фауной и флорой 
исчез, и вместо него появились вредные краевые эффекты. На очень малых 
участках местообитаний те или иные краевые эффекты могут затрагивать 
всю площадь участка и тем самым увеличивать вероятность локального вы
мирания. Например, JI. Kivisto, М. Kuusinen, 2000 изучали встречаемость 
эпифитных лишайников на стволах елей на небольших участках старого леса 
в Финляндии. Разнообразие видов снижалось вблизи краев участков (до 10 
м) на южных границах, — вероятно, вследствие изменения микроклимата. 
Подробное исследование растения из семейства лилейных — триллиума кам
чатского (Trillium camchatcense) на о. Хоккайдо в Японии показало, как мик
роклиматические условия вблизи опушки леса подавляют развитие всходов
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Площадь острова (км2)
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LgjA от площади участка

Рис. 4.3. Популяциям на небольших участках местообитания свойствен высокий 
риск локального вымирания, (а) Скорость вымирания не морских видов птиц, 
гнездящихся на небольших островах в северной Европе (Diamond, 1984). (b) 

Скорость вымирания млекопитающих в 14 североамериканских национальных 
парках (величина по оси ординат —  параметр, характеризующий скорость 

вымирания); (Newmark, 1995). (с) Ежегодный риск вымирания двухцветного 
скачка (M etrioptera bicolor) (Kindvall, Ahlen, 1992). (d) Бабочка шашечница 

обыкновенная (Melitaea cinxia) на небольших лугах. Точками показан средний риск 
вымирания за 1 год для разных размерных классов лугов (га) (Ovaskainen, Hanski,

2004).

(Tomimatsu, Ohara, 2004). Другая разновидность краевого эффекта встреча
ется, когда границы местообитаний очень резкие и поэтому расстояние от 
одного местообитания до другого мало. Дж. Гэйтс и У. Гизел (Gates, Gysel, 
1978) в своей новаторской работе продемонстрировали повышенную интен
сивность пожирания яиц и птенцов 21 вида птиц вблизи опушки из-за высо
кой численности хищников в соседнем местообитании. М. Шлейпфер и др. 
(Schlaepfer et al., 2002) выдвигают предположение о том, что наличие боль
шого количества лесных опушек в населенной людьми местности может 
представлять собой один из вариантов экологических ловушек, обсуждав
шихся в разд. 3.3.
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В заключение следует добавить замечание относительно общих законо
мерностей увеличения риска вымирания с уменьшением размера популя
ции и площади участка местообитания. Эти закономерности не следует тол
ковать так, что крупным популяциям якобы вовсе не грозит вымирание. Рас
смотрим знакомую логистическую модель, обсуждавшуюся в разд. 3.1, с 
удельной скоростью роста г и емкостью среды К. Без учета какой-либо сто- 
хастичности равновесная численность популяции равна К. Пусть теперь не
кое ухудшение качества среды, — например, загрязнение ядовитыми веще
ствами, — повлияет на рождаемость и смертность, что вызовет снижение г 
без заметного изменения К. В этом случае ухудшение качества местообита
ния не будет сказываться на размере популяции до тех пор, пока г не упадет 
ниже нуля, и тогда популяция внезапно станет вымирающей или же, в слу
чае метапопуляции, превратится из источника в сток. Хотя детерминистс
кую логистическую модель вряд ли стоит считать реалистичным описанием 
динамики природных популяций, — аналогичные свойства проявляют все 
модели популяционной динамики. С точки зрения менеджера, который ста
рается выявить первые признаки приближающихся неприятностей, ситуа
ция может оказаться еще хуже при использовании многовидовых моделей, в 
которых межвидовые взаимодействия способны компенсировать ухудшение 
качества среды (Abrams, 2002). Итак, хотя практически всем малочислен
ным популяциям свойствен высокий риск вымирания, многочисленность 
популяции вовсе не обязательно указывает на низкий риск ее вымирания.

Предсказание стохастического вымирания популяции. Как для эко
логии, так и для охраны природы важно знать, насколько быстро после изо
ляции участка местообитания следует ожидать вымирания отдельных ви
дов. В упоминавшемся выше исследовании (Soule et al., 1988) число видов 
продолжало уменьшаться при сохранении изоляции, по крайней мере, в те
чение 50 лет, после чего выжило очень мало популяций. В этом случае раз
меры большинства фрагментированных участков были невелики, менее 10 
га. Т. Брукс и др. (Brooks et al., 1999) провели анализ скорости утраты видов 
лесных птиц на более крупных лесных участках в Кении (Восточная Афри
ка). Авторы реконструировали историю утраты местообитаний в окрестнос
тях изучаемого ими участка и предположили, что, зная площадь этого учас
тка и используя соотношение виды -  площадь, можно вычислить исходное 
число видов (разд. 4.6). Они исходили из допущения, что число видов убы
вает экспоненциально, и используя значение времени, прошедшего с начала 
изоляции вывели показатель экспоненты. Итоговый результат состоял в том, 
что на лесном участке площадью около 1 ООО га в течение 50 лет должно 
вымереть около половины тех видов птиц, которые, в конечном счете, обре
чены на вымирание. М. Кристиансен и Е. Питтер (Christiansen, Fitter, 1997) 
сообщили одну из немногих прямых количественных оценок вымирания
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мера популяции снижают долговременную удельную скорость роста 
(Tuljapurkar, 1982; Lande, Orzack, 1988; Lande, 1993). Демографическая сто
хастичность также снижает долговременную удельную скорость роста, и 
совместное влияние демографической и экологической стохастичности при
водит к математическому ожиданию, описываемому уравнением (4.1).

С. Энген и др. (Engen et al., 2001) получили оценку демографической дис
персии на основе данных об индивидуальных вкладах размножающихся са
мок в следующее поколение, R (число женских потомков самки, обнаружен
ное в следующем или в дальнейших поколениях, плюс 1, если эта самка тоже 
выжила), подсчитанную по формуле

1 / (* -1  ) b ( R - R ? ,  (4.3)
где R — средний вклад особей, а к — число зарегистрированных вкладов за 
1 год. Если имеются данные за несколько лет, yd2 оценивается как взвешен
ное среднее ежегодных оценок (Saether & Engen, 2002). В случае с деревен
ской ласточкой имелись обширные данные по индивидуальным успехам раз
множения и выживанию, поэтому считалось, что 8у2 известно точно по дан-

Годы

Рис. 4.4. Ежегодные колебания числа размножающихся пар деревенской ласточки 
в населенном пункте (Дания) с 1984 по 1999 г. (временной период до нуля на оси  

абсцисс), далее показана нижняя граница размеров популяции при разных 
значениях а для разных прогнозируемых интервалов. На трех графиках показан 

результат, когда: (а) включена вся доступная информация, (Ь) когда игнорируется 
неопределенность оценок параметров среды, и (с) когда не учитывается 
дисперсия демографических показателей. Из работы Engen et al. (2001).
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ным за несколько лет, 8,2= 0,180. Затем значения г,: и 8 2 оценивались на7 а \) е
основе временных рядов — данных о размерах популяции в последователь
ные годы — численной максимизацией функции правдоподобия (Engen et 

I al., 2001). Оценки параметров, полученные методом наибольшего правдопо- 
I добия, оказались следующими: г* = -0,076 и 8 2*= 0,024. Таким образом, по-
f пуляция деревенской ласточки в среднем уменьшалась на 7,6% ежегодно. 

На рис. 4.4 показана нижняя граница предсказанного времени до вымира
ния, включая предсказанный размер популяции с вероятностью 1-а. Сравне
ние рис. а ,Ь и с показывает, что если пренебречь неопределенностью оценок 
параметров, то предсказанное время до вымирания увеличивается. Другими 

: словами, учет неопределенности значений параметров приводит к более ос
торожным предсказаниям: популяция может вымереть быстрее, чем это сле
дует из оценок, сделанных при помощи метода наибольшего правдоподо
бия. На рис. 4.4с демографическая дисперсия полагалась нулевой. Игнори
рование этой составляющей дисперсии увеличивает предсказанное время до 
вымирания. Игнорирование экологической стохастичности уменьшает диа
пазон изменения предсказанного времени до вымирания (Saether, Engen,
2002). Другими словами, судьбу популяции было бы гораздо проще предска- 

I зать, если бы не стохастичность среды.

Применение модели функции инцидентности для оценки риска выми
рания. Если вымирание вызывается случайными процессами, не затрагиваю
щими местообитания, то участок местообитания, на котором популяция вымер
ла, может быть вновь заселен мигрантами из крупной «материковой» популя
ции, как предполагается в динамической теории островной биогеографии (разд. 
4.7), или просто мигрантами из соседних сохранившихся популяций, как в клас
сическом сценарии метапопуляционной теории. На протяжении длительного 
времени конкретный участок местообитания может неоднократно заселяться, и 
соответствующие популяции могут вновь и вновь вымирать. Если вероятности 

I колонизации и вымирания примерно постоянны, то вероятность того, что дан-
| ный участок в случайно выбранный момент времени заселен, можно вычислить
[ из простой модели на основе цепей Маркова. Кроме того, если предположить,
I что характерные для конкретного участка вероятности вымирания и колониза-
I ции зависят от площади и степени изолированности участка, то можно постро

ить модель, называемую моделью функции инцидентности (Hanski, 1992,1994), 
которая позволяет вычислить вероятности вымирания и колонизации на основе 
одномоментных данных по наличию конкретного вида на множестве участков 
местообитания. Если верно предположение о том, что вероятности вымирания 
и колонизации для каждого участка определяются его площадью и изолирован
ностью, то пространственное распределение занятых и свободных участков не
сет на себе отпечаток процессов вымирания и колонизации. Я попробую объяс
нить это подробнее с помощью примера.



1 8 8 Г л а в а . 4 .  У трата  м е с т о о б и т а н и я  и  в ы м и р а н и е

старого елового леса в одном районе в восточной Финляндии, где промыш
ленная заготовка леса началась в 1950-х гг. Старый лес с преобладанием ели 
служит местообитанием для сотен специализированных видов, многие из 
которых зависят от гниющей древесины (Siitonen, 2001) и от специфических 
микроместообитаний, — таких как древесные грибы (Komonen et al., 2000).

В исследовании, проводившемся в 18 небольших ельниках площадью от 
2,2 до 13,7 га, Г. Варкони и др. (Varkonyi et al., не опубликовано) документи
ровали присутствие почти 2 000 видов птиц, млекопитающих, насекомых, 
грибов и лишайников. Некоторые ельники оказались изолированы всего за 
несколько лет до начала исследования, другие были изолированы более 30 
лет. Среди некоторых групп, например, птиц и лишайников, специализиро
ванных к условиям старого леса, частота встречаемости убывала со време
нем, прошедшим после изоляции, но среди других групп, например, грибов- 
трутовиков, подобный эффект не прослеживался. Но одна из возможных 
проблем этого анализа связана со сложным характером процесса фрагмента
ции местообитаний. Отдельные участки постепенно становятся все более 
изолированными по мере того, как исчезают разнообразные связи, действу
ющие в различных направлениях от изучаемого участка (рис. 4.6). Простые 
измерения степени изолированности и времени после изоляции могут ока
заться неподходящими для объяснения встречаемости видов.

Чтобы учесть постепенное нарастание пространственно-временной изо
ляции, У. Гу и др. (Gu et al., 2002) применили подход, основанный на моде
лировании. Они разделили весь ландшафт на участки-клетки равного разме
ра (по 1,6 га), некоторые из которых представляли изучаемый тип местооби
тания (в данном случае ельники), остальные — соединяющий их ландшафт
ный матрикс. Фактический участок елового леса обычно состоял из несколь
ких смежных клеток. Вид мог присутствовать в клетке, представляющей ело
вый лес, малочисленная «клеточная популяция» могла вымереть, а пустую
щая в настоящее время клетка могла быть заселена из соседних занятых кле
ток. Тем самым мы предполагаем, что, хотя в данном случае локальными 
популяциями служили «клеточные популяции», а не «популяции участков», 
стандартная метапопуляционная динамика применима и здесь (разд. 4.4). 
Преимущество такой модели пространственной структуры популяций в том, 
что она позволяет моделировать пространственную динамику на ландшаф
тах с любой степенью фрагментации местообитаний, которая к тому же мо
жет меняться со временем.

Чтобы вернуться к исходной задаче, мы документировали фактическую 
утрату местообитаний за период с 1945 по 1995 г. с помощью аэрофотосним
ков и исторических данных, и составили карты, вроде показанных на рис. 
4.6 для территорий в радиусе 5 км вокруг каждого из изучаемых участков. 
Затем мы взяли модель, подробно описанную в работе (Gu et al., 2002), и с ее 
помощью смоделировали встречаемость гипотетического вида, начиная с
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Рис. 4.6. История фрагментации старого елового леса в Кухмо, восточная 
Финляндия, с 1945 по 1995 г. Радиус круга 5 км. Белые области означают все 

другие типы местообитания, кроме старого елового леса. (Ориг.)
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220 популяций на вид, что дало оценку от 1,1 до 6,6 миллиардов популяций на 
Земле. Далее были проведены вычисления скорости вымирания популяций, 
и было предположено, что эта величина — линейная функция утраты место
обитаний. Согласно этим вычислениям, в одних лишь тропических лесах 
ежегодно вымирают 16 миллионов популяций (Hughes et al., 1997). Хотя дан
ные вычисления представляют интерес, нельзя забывать, как эти цифры были 
выведены. Являются ли две популяции различными по своему генетическо
му составу или нет, — это зависит от использованных генных маркеров и от 
размера выборок. Кроме того, требование, чтобы популяции были генети
чески обособившимися, прежде чем их можно будет признать «настоящи
ми» популяциями, с точки зрения эколога слишком ограничивает возмож
ность применения этого понятия. Более важна их демографическая незави
симость, которую, к сожалению, невозможно угадать для огромного числа 
видов на Земле. Просто чтобы поставить цифры из работы (Hughes et al., 
1997) в должный контекст, заметим, что в наших исследованиях бабочки 
обыкновенной шашечницы на Аландских островах мы ежегодно регистри
ровали около 500, в основном, очень небольших локальных популяций (см. 
введение к гл. 3). Аландские о-ва охватывают менее 1% — возможно, гораз
до меньше — географического ареала этого вида.

Тем не менее, вопрос о скорости вымирания популяций принципиально 
важен. Более или менее точный ответ на него можно дать лишь для тех ви
дов, по которым имеется особенно обильная информация, — например, для 
бабочек, сосудистых растений и птиц в хорошо изученных районах умерен
ного пояса. Вероятно, наиболее изученная обширная область на всем зем
ном шаре — это Британские о-ва, где обстоятельные исследования выше
упомянутых и других групп проводились на протяжении многих десятиле
тий. К. Томас и др. (Thomas et al., 2004b) провели анализ ареалов видов, ос
нованный на том, какая часть из 2 861 квадратов сетки с шагом 10 км оказа
лась занятой. Авторы пришли к выводу, что за последние 40 лет уменьши
лись ареалы 28% местных видов растений. В тоже время за прошедшие 20 
лет сократились ареалы 54% местных видов птиц и 74% местных видов ба
бочек, что поразительно много. Но даже эти цифры, вероятно, недооценива
ют истинные потери, так как пространственное разрешение атласов Вели
кобритании слишком грубо (обычно квадраты со стороной 10 км), и поэтому 
уменьшение числа занятых квадратов сетки может давать заниженные оцен
ки истинной скорости утраты популяций (Ehrlich, 1995; Daily et al., 2004). 
Например, Дж. Леон-Кортес и др. (Leyn-Cortfts et al., 1999) использовали 
данные, собранные на трансекте для оценки изменений встречаемости обыч
ной бабочки голубянки-икар (Polyommatus icarus) на участке площадью 35 
км2 в Уэльсе. Никакого снижения встречаемости нельзя было обнаружить 
на сетке с разрешением 1 км, и даже на сетке с разрешением 500 м снижение 
составило всего 7%. Но если анализировать численность этого вида по ветре-
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составило всего 7%. Но если анализировать численность этого вида по ветре-
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чам взрослых особей, используя значительно более подробный масштаб с 
учетом распределения по местообитаниям, то истинное сокращение площа
ди ареала достигало 75%. Этот пример наглядно иллюстрирует, что нынеш
ние оценки утраты популяций даже на крупномасштабных картах, вероятно, 
сильно недооценивают реальную скорость утраты локальных популяций. 
Однако аналогичные тенденции были выявлены при анализе утраты попу
ляций млекопитающих и в глобальном масштабе (Ceballos, Ehrlich, 2002), и 
это, скорее всего, свойственно практически всем живым существам, распре
деление которых наносится на карты с использованием стандартных мето
дов.

Скорость вымирания локальных популяций должна хорошо коррелиро
вать со скоростью снижения общей численности популяций. На рис. 4.7 пред
ставлены 4 обширных набора данных, количественно описывающих времен-
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g Пресноводная биота 
Мангровые заросли

Рис. 4.7. Уменьшение количества популяций различных групп позвоночных на 
протяжении нескольких десятилетий, (а) Птицы, размножающиеся в 

Великобритании. Кривые сверху вниз соответственно: все виды (105 популяций), 
лесные виды (33) и виды, размножающиеся на аграрных территориях (19). (Ь) 

Изменение количества популяций земноводных на всех континентах (936 
популяций), (с) Изменение количества популяций позвоночных в лесном (282 
популяции), пресноводном (195) и морском (217) биомах. (d) Среднегодовая 

скорость изменения площадей ареалов или обилия позвоночных в шести биомах. 
(Из работы Balmford et al., 2003).
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ные изменения сотен популяций птиц, земноводных и других позвоночных 
за несколько десятилетий. Эти результаты показывают, что популяции наи
более хорошо изученных позвоночных утрачиваются со скоростью около 1% 
в год, хотя, понятно, есть значительный разброс значений этой величины от 
вида к виду и от одного типа ландшафта к другому. Что касается среднесроч
ных прогнозов, то не имеет особого значения, равна ли эта скорость 0,5 или 
1,5% в год; это тот диапазон, в который почти наверняка попадает истинная 
скорость вымирания для тех видов и ландшафтов, к которым относятся дан
ные на рис. 4.7.

Невозможно и ненужно документировать динамику всех популяций. Об
щая картина раскрывается при рассмотрении закономерностей утраты мес
тообитаний, вместе с которыми исчезают популяции, населяющие эти мес
тообитания. Необходимо лишь оговориться, что оценка вымирания популя
ций, полученная на основе анализа утраты местообитания, занижена, по
скольку она не учитывает снижение доли занятого местообитания, сопро
вождающее уменьшение общей площади местообитания. Уменьшение доли 
занятых местообитаний при возрастании их утраты — один из главных вы
водов метапопуляционной теории (разд. 4.4).

4.2. Цепи вымирания и вымирания в пищевых цепях

Виды взаимодействуют в своих сообществах со многими другими вида
ми. Большинство таких взаимодействий слабые, но некоторые из них оказы
ваются сильными, настолько сильными, что изменение обилия других ви
дов отражается на обилии изучаемого вида. В крайних случаях само суще
ствование данного вида зависит от присутствия какого-то другого вида, и 
вымирание одного вида может привести к вымиранию другого или даже не
скольких других видов. Такую зависимость называют цепями вымирания. В 
своей классической работе Дж. Даймонд (Diamond, 1989) включил цепи вы
мирания в так называемую «злую четверку», или 4 антропогенных фактора, 
ответственных за большую часть современных вымираний (остальные три 
фактора — это чрезмерная эксплуатация природных ресурсов, фрагмента
ция и деградация местообитаний, а также интродукция чужеродных видов). 
Например, если облигатный опылитель или распространитель семян некое
го растения вымирает, то само это растение оказывается в опасности.

Хотя мало кто сомневается в существовании цепей вымирания, убеди
тельные примеры этого явления немногочисленны, — в основном, из-за труд
ности эмпирической демонстрации. Один из таких примеров — вымирания 
бабочек в Сингапуре, тропическом регионе, который является исключитель
ным в своем роде благодаря наличию исторических данных и интенсивным
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современным экологическим исследованиям, проводимым на небольшой 
территории. Б. Брук и др. (Brook et al., 2003) оценили, что Сингапур потерял 
почти 40% видов бабочек в результате утраты 95% лесных местообитаний за 
183 года. Изучив вымирание бабочек подробнее, Кох (личное сообщение) 
нашел, что решающими факторами для прогноза вымирания служат специа
лизация гусениц на определенных кормовых растениях и специализация 
имаго в отношении определенного местообитания. Кох и его коллеги смогли 
показать, что вымирание бабочек были непосредственно вызвано вымира
нием их специфических кормовых растений. Еще один пример — три вида, 
изученных А. Комоненом и др. (Komonen et al., 2000) в бореальных лесах 
восточной Финляндии: трутовик розовый (Fomitopsis rosea)] моль (Agnathosia 
mendicella), размножающаяся только на этом грибе в бореальном лесу; и муха- 
тахина (Elfia cingulata), специфический паразит этой моли. Авторы изучали 
встречаемость этих трех видов на участках старого леса площадью от 5 до 
10 га, изолированных в течение разного времени до момента наблюдения. 
Среднее число видов в этой пищевой цепи уменьшалось от трех на конт
рольных участках (все виды наличествуют) до одного-единственного (толь
ко гриб) на лесных участках, изолированных в течение наибольшего перио
да времени. Муха исчезла со всех участков (п = 8), которые были изолирова
ны от 12 до 32 лет. Хотя неизвестно, какой вид вымирает первым, эти резуль
таты служат убедительным свидетельством обрыва пищевых цепей, состоя
щих из видов-специалистов, вследствие утраты и фрагментации местооби
тания.

Несколько другая ситуация наблюдается, когда цепи вымирания возника
ют при непрямых воздействиях на цепи из трех или более видов. Это пре
красно иллюстрируется взаимодействиями, в которые оказались вовлечены 
эндемичные лисы и скунсы на островах Ченнел у побережья Калифорнии 
(Roemer et al., 2002; Courchamp et al., 2003). Изучение таких взаимодействий 
очень полезно, поскольку подобные ситуации требуют от специалистов по 
охране природы принятия непростых решений. Эта история началась, когда 
беркут, которому также грозит вымирание, поселился на островах Ченнел. 
Беркуты в основном питались одичавшими свиньями, но когда численность 
беркутов возросла, они начали нападать на неосторожных лис, причем столь 
успешно, что два подвида этих лис на разных островах ныне полностью 
вымерли, а третий подвид близок к вымиранию. Усилия по переселению бер
кутов оказались успешны, но некоторое их число все же сохранилось на ос
тровах, препятствуя восстановлению популяций лис. Ситуация может опять 
ухудшиться, когда начнется уничтожение одичавших свиней в согласии с 
общими принципами охраны природы, поскольку остающиеся беркуты, ве
роятно, сохранятся достаточно долго, чтобы представлять серьезную угрозу 
популяциям лис и скунсов (Courchamp et al., 2003).
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Хотя существование цепей вымирания само по себе очень важно, еще 
важней феномен вымирания в цепях питания. Рассмотрим набор видов-спе- 
циалистов, образующих цепь питания, — наподобие цепочки «гриб -  моль -  
паразитоидная муха», изученной в работе Komonen et al., 2000. Специализи
рованный хищник обязательно вымрет в результате вымирания популяции 
жертвы, но вероятность вымирания хищника увеличивается и в том случае, 
когда жертва не вымирает, а просто становится редкой. Еще хуже положение 
тех хищников, жертвами которых служат другие хищники, — т.е. видов, рас
положенных очень высоко в пищевой цепи. Правдоподобная гипотеза, объяс
няющая, чем определяется длина пищевых цепей в природных сообществах, 
не затронутых влиянием человека, предполагает, что эта длина ограничива
ется тем, что долговременное выживание гипотетических хищников еще 
более высокого порядка было бы маловероятным (Pimm, 1991).

В любом случае, одно из последствий воздействия человека на природ
ные сообщества состоит в том, что риск вымирания наиболее высок для ви- 
дов-специалистов, находящихся на вершине пищевых цепей (виды-генера- 
листы, способные переключаться на другую жертву, когда обилие какой-либо 
конкретной жертвы падает, находятся в иной ситуации). Одна весьма об
ширная группа видов, которые с высокой вероятностью оказываются в угро
жающем положении, — это насекомые-паразитоиды, составляющие около 
10% всех видов живых существ на Земле (Hassel, 1978). Многие из них спе
циалисты, а многие даже такие специалисты, жертвами которых являются 
также специалисты-паразитоиды, нападающие на растительноядных насе- 
комых-хозяев. Благодаря применению молекулярных методов было выявле
но, что уровень специализации паразитоидов в отношении хозяев, вероятно, 
даже выше, чем считалось ранее, из-за наличия «криптических» видов, очень 
похожих морфологически, каждый из которых специализирован на одном 
виде жертв или на группе близкородственных видов. Хорошим примером 
служит работа М. Kankare (2004) по паразитическим перепончатокрылым 
рода Cotesia (Braconidae), связанным с бабочками-шашечницами.

4.3. Пороги вымирания

Теоретически и практически важный вопрос для изучения ускользающе
го мира — это вопрос о том, какая доля местообитания может быть утраче
на, и насколько фрагментированным может быть оставшееся местообита
ние, чтобы определенный вид все же мог в нем сохраниться. Такой предел 
называется порогом вымирания. Для локальных популяций, населяющих 
единственный участок местообитания, часто не существует определенного 
порога вымирания. Вместо этого риск вымирания постепенно возрастает с
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уменьшением размера популяции (рис. 4.2) и площади участка (рис. 4.3). Но 
в других случаях существует более четко выраженный предел, при достиже
нии которого риск вымирания быстро увеличивается. Такой предел может 
появиться в результате двух процессов. (1) Успех размножения самок может 
настолько нарушиться в малых популяциях, что прирост популяции станет 
отрицательным; например, многие самки могут остаться непокрытыми в 
небольших или разреженных популяциях, то есть происходит так называе
мый Алли эффект (Allee effect). (2) На малых участках местообитания удель
ная скорость эмиграции может стать настолько высокой, что это приведет к 
локальному вымиранию (разд. 4.1).

Порог вымирания чаще отмечается для метапопуляций, населяющих фраг
ментированные ландшафты. В этом случае для долговременного выживания 
необходимо, чтобы скорость возникновения новых локальных популяций 
была достаточно высока для компенсации неизбежных локальных вымира
ний на отдельных участках. Это условие может оказаться невыполненным, 
если участки слишком малы, что ведет к очень высокой скорости вымира
ний, или если они слишком изолированы, что приводит к слишком низкой 
частоте повторных заселений (данная идея будет подробнее изучена с помо
щью метапопуляционных моделей в следующем разделе). Взаимосвязь между 
динамикой метапопуляции и доступностью местообитания нелинейная, на
подобие той, что изображена на рис. 4.8Ь. В реальности, а также в стохасти
ческих моделях, закономерность не столь четкая, поскольку стохастичность 
до некоторой степени размывает четкий порог вымирания, но даже в этом 
случае можно ожидать, что риск вымирания резко возрастет при определен
ном диапазоне размеров оставшегося местообитания и степени его фрагмен
тации. Порог вымирания — это видовое свойство, и разные виды сильно 
отличаются между собой в этом отношении. Одна крайность представлена

Рис. 4.8. Отклик гипотетического вида на изменение качества местообитания -  
(а) линейный отклик, и (Ъ) нелинейный отклик с пороговым значением для 
встречаемости вида. В природе преобладает нелинейный отклик. (Ориг.).
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шдом, настолько эффективно обнаруживающим и использующим любое 
оставшееся местообитание, что его популяция будет сохраняться до тех пор, 
:юка не будет утрачен последний клочок местообитания. Это показано ли- 
яейным откликом на рис. 4.8а. Но типичный характер зависимости нелиней
ный, как на рис. 4.8Ь.

В теории проблема порога вымирания касается механизмов, которыми 
обусловлен этот порог, и вопроса о том, как на значении порога сказываются 
свойства вида. С практической точки зрения важнее всего знать, где именно 
на оси уменьшения размера и усиления фрагментации местообитания рас
положен этот порог. Менеджер должен понимать, какое количество место
обитания нужно сохранить, чтобы предотвратить вымирание вида, населя
ющего это местообитание. И наоборот, когда планируются мероприятия по 
улучшению среды обитания для повышения шансов выживания вида, мини
мальное требование состоит в том, чтобы количество (размеры) и качество 
местообитания выросли бы настолько, чтобы вид оказался выше порога вы
мирания. Существует ли какое-нибудь общее правило, которым можно было 
бы руководствоваться? Исследователи предположили, что существует, и ре
комендовали сохранять 20% местообитания на уровне ландшафта, - что и 
было представлено как эмпирическое правило для обозначения порога вы
мирания (Andren, 1994; Fahrig, 1997). Как обоснована эта цифра, и насколь
ко можно доверять этому правилу?

В одном из теоретических подходов популяционные последствия утраты 
местообитания изучаются с помощью гипотетического ландшафта, разде
ленного на квадратные клетки равной величины. Я описал эту модель в разд. 
1.4 при обсуждении разных мер связности. Повторю основные положения: 
утрата местообитания моделируется с помощью присвоения произвольно 
выбранным квадратам статуса «непригодные для обитания», так что вид не 
может расселяться через эти квадраты. Примером может служить лесной 
вид, неспособный пересечь открытые пространства. Интуитивно понятно, 
что если уничтожена только малая часть случайно выбранных квадратов, то 
единственное последствие для вида будет состоять в уменьшении общей пло
щади местообитания, и все оставшееся местообитание будет по-прежнему 
доступно, если перемещаться в обход разрушенных участков. Но если пред
положить, что разрушение местообитания продолжается, тогда в некоторой 
точке этого процесса возрастает вероятность того, что новый разрушенный 
участок будет расположен рядом с одним или несколькими другими разру
шенными участками, и, в конце концов, перемещения, если пересечение раз
рушенных участков невозможно, окажутся сильно ограниченными. Когда 
более 40% наугад выбранных участков разрушено, тогда прежде связное 
местообитание распадается на несколько фрагментов, или кластеров смеж
ных клеток местообитаний (разд. 1.4). Дальнейшее разрушение местообита
ния уменьшает средний размер фрагментов и увеличивает расстояние до
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ближайшего соседнего фрагмента. Изоляция фрагментов возрастает осо
бенно быстро, когда доля оставшегося местообитания в ландшафте стано
вится меньше 20% (Andren, 1994). Это один из аргументов, обосновываю
щих правило 20%.

Вышеописанная модель сильно упрощена. Во-первых, утрата местооби
таний обычно не происходит на небольших участках, расположенных слу
чайным образом, и участки, не принадлежащие местообитанию, редко обра
зуют непреодолимый барьер для расселения. Р. Гарднер и др. (Gardner et al., 
1987) обнаружили, что в реальных ситуациях подходящие местообитания 
встречаются в виде более крупных и более изолированных фрагментов, чем 
можно было бы ожидать от случайных процессов, действующих на малых 
пространственных масштабах. Кроме того, простой регистрации особенно
стей структуры ландшафта недостаточно для точного прогноза реакций по
пуляции на ее изменение. Когда исследователи моделируют динамику попу
ляций на фрагментированной местности, обычно удается предсказать суще
ствование порогов вымирания. Но какое количество местообитания доста
точно для выживания? Ответить на этот вопрос очень сложно, поскольку 
само значение порога вымирания очень сильно варьирует в зависимости от 
предположений модели и принятых допущений о свойствах видов. Напри
мер, насколько хорошо им удается расселяться на фрагментированных лан
дшафтах, насколько они уязвимы для локальных вымираний, насколько они 
подвержены влиянию краевых эффектов, и так далее (Fahrig, 2001; With, King,
2001). Все эти факторы очевидным образом влияют на значение порога вы
мирания. Это также верно для пространственных закономерностей фрагмен
тации местообитания, как мы увидим в следующем разделе.

Если изучение моделей не дает простых ответов на вопрос о пороге вы
мирания, то какие ответы можно вывести из эмпирических исследований? 
Часто цитируемое исследование (Andren, 1994), посвященное встречаемос
ти птиц и млекопитающих в лесных ландшафтах, на первый взгляд, в целом 
подтверждает правило 20%. Этот автор обнаружил отрицательное влияние 
утраты местообитания на плотность и встречаемость птиц и млекопитаю
щих на ландшафтах, где сохранилось до 30% лесных местообитаний. Но 
этот результат можно принять лишь с оговорками, и вот по каким причинам:

(1) Возможности статистики обнаружить влияние утраты местообитания 
зависят от его размера (Andren, 1996) и от степени фрагментации ландшафта.

(2) «Порог», при котором влияние утраты местообитания на плотность 
популяции и встречаемость вида на отдельных участках впервые становится 
заметным, это не то же самое, что порог вымирания; последний обычно ниже, 
чем первый.

Исследование Р. Ланде (Lande, 1987) позволило предположить существо
вание порога на уровне примерно 20% для пятнистой серой неясыти в запад
ной части Северной Америки. В то же время М.-А. Виллар и др. (Villard et
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al., 1999) не обнаружили четкой пороговой реакции у ряда лесных видов 
птиц. И все же другие исследования указывают, что несколько видов лесных 
птиц, вероятно, вымрут, если лесом исходного типа будет покрыто только от 
5 до 10% ландшафта (Rolstad, Wegge, 1989; Eberg et al., 1995; Enoksson et al., 
1995; Angelstam, 1997). В итоге, для правила 20% нет никакого убедительно
го подтверждения. Однако можно вывести более осторожное заключение: 
влияние фрагментации леса на плотность популяций и заселенность участ
ков птицами-специалистами проявляется, только когда от 10 до 30% ланд
шафта покрыто лесом, и риск вымирания становится существенным ближе 
к нижнему концу этого диапазона, когда остается около 10% исходного мес
тообитания.

Исследования, на которые мы ссылались выше, касались лесных птиц и 
млекопитающих. Для этих видов девственный ландшафт был полностью 
покрыт подходящим местообитанием. Эти виды — генералисты в отноше
нии выбора лесного макроместообитания. Тот же самый довод «от 10 до 20%» 
применялся и к более специфическим местообитаниям, вроде леса опреде
ленного типа, который исходно покрывает лишь малую часть всего ланд
шафта. Утверждалось, что охрана от 10 до 20% таких местообитаний обес
печит выживание соответствующих видов. Это утверждение не слишком 
убедительно. Исходная ситуация могла быть более или менее благоприят
ной для выживания интересующих нас видов, так как ландшафты бывают 
разные — на одних больше, на других меньше местообитаний определенно
го типа. Следует иметь в виду, что существует великое множество видов, 
которые близки к порогам вымирания на природных ландшафтах, не испы
тавших никакого ущерба от человека. Хотя можно указать на другие ланд
шафты, где эти же виды находятся в лучшем положении — в противном 
случае они бы вымерли. В некоторых ландшафтах утрата половины исход
ного количества местообитания уже может вызвать вымирание определен
ных видов.

Аргумент «от 10 до 20%» неприменим также к видам, которые нуждают
ся в специфических микроместообитаниях. Например, четверть всех лесных 
видов в бореальных лесах Финляндии зависит от гниющей древесины 
(Siitonen, 2001), тогда как качество окружающего леса менее значимо для их 
выживания. На практике, однако, плотность крупных обломков гниющей 
древесины достаточно высока для присутствия видов-специалистов лишь в 
природных или несильно нарушенных лесах. Поэтому встречаемость видов- 
специалистов, нуждающихся в специфических микроместообитаниях, кор
релирует с обилием природных лесов на данной территории. Изучая число 
видов насекомых и грибов, связанных с гниющей древесиной и находящих
ся под угрозой вымирания в Финляндии, Ю. Сиитонен и др. (Siitonen et al.,
2001) обнаружили, что в лесных ландшафтах, расположенных к востоку от 
Финляндии, встречается вдвое больше соответствующих видов. Но при этом
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в Российской Карелии природные леса покрывают 40% ландшафта, а в Фин
ской Карелии только от 9 до 19% ландшафта. В данном случае, исходя из 
корреляции встречаемости микроместообитаний (крупные обломки гнию
щей древесины) и макроместообитаний (природный лес), можно сделать вы
вод, что грубое обобщение, выведенное для птиц и млекопитающих, т.е. для 
видов-генералистов, может быть применимо также к видам-специалистам, 
нуждающимся в особых микроместообитаниях.

Для видов, населяющих такие микроместообитания, как гниющая древе
сина, понятие порога вымирания можно применять наиболее осмысленно, 
если поставить вопрос о том, какая плотность микроместообитаний необхо
дима для долговременного выживания вида. Каждое отдельное микроместо
обитание служит небольшим участком местообитания для данного вида, и 
набор таких участков в ландшафте образует сеть местообитаний, которая 
описывается метапопуляционной теорией. А теперь обратимся к моделям, 
которые были разработаны для описания популяционной динамики видов с 
учетом сети участков местообитаний.

4.4. Утрата местообитания для метапопуляций

Метапопуляция — это совокупность локальных популяций, населяющих 
фрагментированный ландшафт, что-то вроде популяции популяций. Такое 
классическое понятие метапопуляции было первоначально предложено аме
риканским биологом Ричардом Левинсом (Levins) в 1969 г. Ныне экологи и 
популяционные биологи часто используют это понятие в более широком 
смысле, и метапопуляция может означать практически любой тип простран
ственно структурированной популяции (Hanski, Simberloff, 1997; Hanski, 
Gaggiotti, 2004a). Хотя большинство реальных метапопуляций не соответ
ствуют никакому идеальному типу (Hanski, 1999), в том числе и метапопуля
ции по Левинсу, классическая метапопуляционная теория служит полезным 
концептуальным инструментом, так как она удачно объясняет и иллюстри
рует многие ключевые вопросы, связанные с утратой и фрагментацией мес
тообитаний. И это не только отвлеченная теория, поскольку существует мно
жество видов, которые высоко специализированы к конкретным типам мес
тообитаний и встречаются на сильно фрагментированных ландшафтах, - для 
таких видов классическая метапопуляционная модель и ее варианты, опи
санные в настоящем разделе, служат естественным модельным подходом.

Чтобы научиться работать с классической метапопуляционной динами
кой, необходимо ознакомиться с простой математической моделью, перво
начально предложенной Левинсом (Levins, 1969, 1970). Левине упростил 
задачу моделирования, взяв бесконечно обширную сеть одинаковых участ
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ков местообитания. Кроме того, в его модели каждый участок мог нахо
диться лишь в одном из двух статусов: заселенный изучаемым видом или 
пустующий. При таких предположениях состояние метапопуляции, населяю
щей сеть участков, можно описать единственным числом, а именно долей 
участков, заселенных в настоящий момент времени, которая обозначается 
р. Динамика метапопуляции, т.е. изменение со временем значения р, описы
вается уравнением

dp/dt = ср(1 - р )  -  ер (4.5)
В модели предполагается, что доля заселенных участков уменьшается из- 

за вымирания на них локальных популяций, и одновременно она возрастает 
из-за колонизации пустующих в данный момент участков. Риск вымирания 
локальной популяции считается одинаковым для всех участков, поэтому об
щая скорость вымирания (член ер в этом уравнении) получается умножени
ем р  на постоянный параметр е, характеризующий скорость локальных вы
мираний. Существующие популяции, которые считаются одинаковыми, вно
сят эквивалентные вклады в общий пул мигрантов (который не моделирует
ся явно). Мигранты расселяются по всей сети участков, — следовательно, 
они встречают на своем пути и колонизируют пустующие участки. Колони
зация пропорциональна доле пустых участков в их общем количестве. Пара
метр с характеризует скорость колонизации и описывает способность вида к 
заселению пустующих участков. Вымирание происходит совершенно неза
висимо на разных участках, и поскольку пространственное расположение 
участка не влияет на вероятность его колонизации, в модели Левинса не су
ществует пространственной корреляции между процессами освоения участ
ков. Фактически в этой модели пространственная структура вообще никак 
не описывается, и неважно, какие допущения мы могли бы сделать относи
тельно пространственного расположения участков местообитания. Это рав
носильно утверждению, что все участки одинаково связаны с занятыми уча
стками.

Рост метапопуляции ограничен доступностью незанятых участков, под
ходящих для колонизации. Когда метапопуляция очень мала (р очень мало), 
почти все участки незаняты и доступны для колонизации, поэтому скорость 
колонизации почти равна ср. Вид может заселить такую сеть, если эта ско
рость выше, чем скорость вымирания ер, т.е. если ср > ер, или просто с > е. 
Для удобства обозначим отношение etc символом d, и тогда пороговое усло
вие примет вид d < 1. Если это условие не выполнено, то метапопуляция 
вымрет.

Рассмотрим теперь в рамках этой модели, к каким последствиям могла 
бы привести утрата местообитания. Вслед за Р. Ланде (Lande, 1987) предпо
ложим, что доля (1 -  И) участков местообитания стала непригодной для про
живания и размножения вида, а доля h осталась пригодной. При способнос
ти к свободной миграции без ограничений на расстояние, которой отличает
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ся моделируемый вид, утрата местообитания снизит скорость колонизации 
до cp(h-р ). Поскольку теперь доля 1 -  А расселяющихся особей окажется на 
непригодных участках, то, как предполагается, они должны погибнуть (по
этому модель может наиболее реалистично применяться к видам, которые 
пассивно переносятся на большие расстояния без всякого выбора местооби
тания). Модель Левинса с учетом утраты местообитания принимает вид

dp/dt = cp(h -  р) -  ер (4.6)
Ясно, что значение р  не может превысить долю подходящих участков 

местообитания А. Вместо использованияр  удобнее измерять размер метапо
пуляции долей подходящих участков, которые оказались занятыми, т.е. от
ношением plh, которое я для простоты обозначу символом Р. Наши преды
дущие рассуждения показывают, что вид способен колонизировать почти всю 
незанятую сеть участков местообитания, если ch > е, что равносильно А > 5. 
Иначе говоря: вид способен заселить сеть участков местообитания, если ко
личество подходящего местообитания А превышает пороговое значение d, 
задаваемое свойствами вида (напомню, что 5 = е/с, а е и с выражают подвер
женность вымиранию и эффективность колонизации как видовые свойства).

Чтобы увидеть, что в данной модели способность к успешной инвазии 
незаселенных участков сети местообитания гарантирует также выживание 
вида в этой сети, вычислим равновесный размер метапопуляции. В состоя
нии равновесия продолжающиеся вымирания и колонизации происходят 
одинаково часто, а значит, скорость изменения размера метапопуляции рав
на нулю (dP/dt = 0). Следовательно, chP( 1 -Р )  = еР, — отсюда можно полу
чить значение Р в состоянии равновесия, — Р* = 1 -  5/А. Таким образом, мы 
можем видеть, что если условие порога вымирания А > 5 выполнено, то рав
новесный размер метапопуляции положителен. Заметим, что уменьшение 
количества доступного местообитания (А) уменьшает долю доступного мес
тообитания, занятую при равновесном состоянии.

Все модели по-своему ограничены. Только что описанная простая мо
дель не составляет исключения. Эта модель предполагает бесконечно боль
шую сеть независимых участков, что приводит к усреднению стохастичнос
ти локальных вымираний и колонизаций, которая не проявляется на метапо- 
пуляционном уровне. Реальные сети, конечно, не состоят из бесконечно боль
шого числа участков, поэтому локальная стохастичность дает о себе знать в 
динамике метапопуляции. Текстовая вставка (блок 4.1) объясняет влияние 
стохастичности при наличии конечного количества участков в сети. Глав
ный вывод состоит в том, что реальная метапопуляция может вымереть из- 
за неизбежной стохастичности локальных вымираний и колонизаций, даже 
если выполнено пороговое условие А > 8. Ее вымирание тем вероятнее, чем 
больше отношение 5/А, т.е. чем ближе к порогу вымирания находится вид 
(блок 4.1). Эта форма стохастичности называется стохастичностью вымира
ния-колонизации (Hanski, 1991), и она полностью аналогична демографи
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ческой стохастичности в одиночной популяции (связанной с неопределен
ностью рождений и смертей отдельных особей). Другая форма стохастично
сти, которой подвержены метапопуляции, это региональная стохастичность, 
сравнимая со средовой (экологической) стохастичностью одиночных попу
ляций. Региональная стохастичность проявляется как пространственная кор
реляция между событиями вымирания и колонизации вследствие простран
ственных взаимосвязей между изменениями условий среды.

Блок 4.1. Классическая динамика метапопуляций и стохастичность

Реальные метапопуляции встречаются в сетях местообитаний, имеющих 
конечное количество занимаемых участков. Неизбежная неопределенность 
таких событий, как вымирание и колонизация, названная стохастичностью 
вымирания-колонизации (Hanski, 1991), отражена во флуктуации размеров ме
тапопуляции, даже при отсутствии каких бы то ни было изменений в экологи
ческих условиях. Рис. В 1(a) показывает колебания количества популяций в 
подобной сети, состоящей из 100 одинаковых крупных участков. Исходное 
предположение о высокой миграционной активности особей в равной степени 
связывает эти участки друг с другом. Модель метапопуляции —  дискретно-вре
менная версия модели Левинса. Этот и другие примеры, представленные на рис. 
В 1, были получены с помощью программы SPOMSIM (M oilanen, 2004) 
(www.helsinki.fi/science/metapop/softa.html). Используя эту программу, исследо
ватель может сопоставлять параметры модели с эмпирическими данными и ана
лизировать собственные результаты, полученные при проведении исследо
ваний, связанных с охраной окружающей среды.

Модель Левинса предполагает, что динамики различных локальных попу
ляций независимы друг от друга. В действительности это часто не так, по
скольку существование разных локальных популяций определяется одними и 
теми же экологическими условиями, от которых собственно зависят вымира
ние и колонизация. Подобные пространственно соотнесенные экологические 
воздействия и определяют региональную стохастичность (Hanski, 1991), кото
рая приводит к скоррелированному вымиранию и колонизации. Интуитивно 
ясно, что региональная стохастичность уменьшает жизнеспособность метапо
пуляции, так как она приводит к корреляции процессов вымирания и колони
зации в границах всей территории, и, таким образом, фактическое число попу
ляций уменьшается. Исходя из предположения, что процессы вымирания и 
колонизации скоррелированны, О. Оваскайнен и И. Хански (Ovaskainen, Hanski 
2003а) предложили следующую формулу для определения фактического («эф
фективного») числа участков местообитаний в сети:

ne = n / [ ( n - l ) p +  1] (В 4.1)
где п —  реальное число участков, и р —  значение корреляции. Классическая 
модель предполагает р  = 0, при пе = п, тогда как при значении р  = 1 все процессы 
в локальных популяциях происходят совершенно синхронно и, следовательно, 
сеть фактически состоит из единственного участка.

http://www.helsinki.fi/science/metapop/softa.html
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Используя те же данные, что и при вычислении результатов, представленных 
на рис. В 1 (а), и применяя программу SPOMSIM, я получил график, представлен
ный на рис. В 1 (Ь), который иллюстрирует воздействие умеренных уровней регио
нальной стохастичности на метапопуляцию. Следует отметить, что амплитуда ко
лебаний размеров метапопуляции существенно увеличилась из-за региональной 
стохастичности. Этого и следовало ожидать, поскольку сократилось усредняю
щее влияние многих независимых популяций благодаря уменьшению фактичес
кого числа популяций.

Рис. B l(c),(d ) показывают долю занятых участков, рассчитанную на основе 
усреднения данных, взятых из 10 симуляционных моделей метапопуляций за 
короткий интервал (100 временных единиц) и более длительный интервал (500 
временных единиц) в сетях с меньшим или большим числом участков (значения 
оси абсцисс). Эти рисунки также показывают количество тех случаев из данных 
10 симуляций, когда метапопуляции вымерли до окончания моделирования. Рис. 
В 1(c) показывает только изменчивость процессов колонизации-вымирания, а на 
рис. В 1(d), как и на рис. В 1(b), показано также влияние региональной стохас
тичности. Данные результаты иллюстрируют несколько аспектов классической 
метапопуляционной динамики:

•  Когда сеть участков благоприятствует выживанию метапопуляции (боль
шая метапопуляционная емкость, ?.м, см. основной текст), и/или вид обладает 
характеристиками, увеличивающими жизнеспособность метапопуляции (ма
ленькая величина 8 в моделях, приведенных в основном тексте), то большая 
часть местообитаний занята в любой момент времени. При этом стохастичность 
не имеет большого значения, если только в какой-нибудь части метапопуляции 
не возникнет значительного усиления региональной стохастичности. Данная си
туация проиллюстрирована на рис. В 1(c), (d) для сетей с большим количеством 
участков местообитаний. Так, для 80 участков размер метапопуляции остается 
относительно постоянным в течение длительного времени, при этом результа
ты сходны для периодов времени в 100 и 500 единиц.

•  Кажущееся равновесие в больших сетях, строго говоря, оказывается квази
равновесием, так как в итоге все стохастические метапопуляции с конечным чис
лом популяций вымрут. Однако в благоприятной ситуации метапопуляция может 
сохраняться очень долгое время в состоянии стохастического равновесия, прежде 
чем произойдет ее фактическое исчезновение. Математический анализ состояния 
квазиравновесия приведен в исследовании О. Оваскайнена (Ovaskainen, 2001).

•  Ситуация для существования метапопуляции становится менее благопри
ятной, когда при прочих равных условиях уменьшается число участков место
обитания в сети. В конечном счете, при достижении порога вымирания метапо
пуляция вымирает. В рассмотренных моделях это случается как при 100, так и 
при 500 временных единицах, когда число участков в сети находится в интерва
ле от 40 до 60.

•  При прочих равных условиях необходима большая сеть участков для того, 
чтобы обеспечить длительное существование метапопуляции.

•  Региональная стохастичность условий внешней среды уменьшает жизне
способность метапопуляции.
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Количество участков Количество участков *

Рис. В1. Динамика метапопуляций, предсказанная стохастическими моделями 
(дискретно-временная версия модели Левинса). На графиках (а) и (Ь) показана 
доля участков местообитаний (от 100%), которая занята с течением времени, 
— оцененная без учета региональной стохастичности (а), и с ее учетом (Ь). 

Следует отметить, что амплитуда колебаний в последнем случае значительно 
выше. В этой ситуации (Ь) фактическое количество локальных популяций 

меньше, поскольку динамика между различными субпопуляциями 
скорелированна. Графики (с) и (d) показывают долю занятых видом участков 
(кривые, возрастающие вправо) и предсказанное количество метапопуляций 

(из 10 возможных), которые вымрут в течение 100 временных единиц 
(сплошная линия) и 500 временных единиц (пунктирная линия). Эти 

результаты показаны в зависимости от количества местообитаний в сети (по 
оси абсцисс). На графике (с) показана ситуация без учета региональной 

стохастичности, а на графике (d) с ее учетом.

П р о ст р а н с т в ен н о  р е а л и с т и ч н а я  т ео р и я  м ет а п о п у л я ц и й . Другой важ
ный недостаток описанной выше модели состоит в том, что она никак не 
учитывает пространственную конфигурацию местообитания, что не позво
ляет отдельно оценивать роль утраты и роль фрагментации местообитания 
при долговременном выживании вида. Здесь ключевым вопросом служит 
связность участков местообитания и локальных популяций. В модели Ле-
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винса все участки считаются одинаково связанными с ныне населенными 
участками, т.е. считаются возможными миграции на любые расстояния. В 
действительности большинству видов свойственны ограниченные способ
ности к расселению, и вероятность миграции уменьшается с увеличением 
расстояния, из чего следует, что пространственная структура сети участков 
должна учитываться при моделировании динамики. К счастью, существует 
простой способ усовершенствовать модель Левинса, включив в нее простран
ственную структуру ландшафта. Эта математическая теория, названная про
странственно реалистичной теорией метапопуляций, описана в работах О. 
Оваскайнена и И. Хански (Ovaskainen, Hanski, 2001,2002; см. обзоры Hanski, 
2001; Hanski, Ovaskainen, 2003; Ovaskainen, Hanski, 2004).

Для начала вместо бесконечной совокупности участков рассмотрим ко
нечную сеть из п участков. Обозначим символом р. вероятность того, что 
участок i в данный момент занят. Аналогично модели Левинса (уравнение 
4.5), выпишем уравнение, описывающее скорость изменения величины р :

dp./dt = [скорость колонизации]. х (1 -р .) -  [скорость вымирания] х р. (4.7)

Для набора из п участков местообитания эта модель состоит из п уравне
ний, которые связаны между собой, поскольку скорость колонизации участ
ка i должна каким-то образом зависеть от текущего состояния других участ
ков, так как только занятые участки могут продуцировать мигрантов для ко
лонизации участка i. Эта модель представляет собой остов, который может 
быть дополнен конкретными допущениями о характерных для каждого уча
стка скоростях колонизации и вымирания. Здесь мы хотим построить мо
дель, в которой скорости колонизации и вымирания зависят от простран
ственной конфигурации сети участков. Самые разнообразные допущения 
возможны и пригодны для разных биологических ситуаций. Следующие 
простые допущения хорошо обоснованы экологическими соображениями и 
обеспечивают некоторую гибкость при моделировании видов с разными био
логическими особенностями (Hanski, Ovaskainen, 2000). Начнем с вымира
ний. Допустим, что [скорость вымирания]. = е А'--ех, где А — это площадь 
участка /, а е и С,ех — два параметра. Это допущение пригодно для крупных 
участков, населенных многочисленными популяциями с небольшим риском 
вымирания (разд. 4.1). В модели предельной численности из разд. 2.2 риск 
вымирания локальной популяции грубо аппроксимируется, как пропорцио
нальный ~11К1г1°е2 (блок 2.1). Эта формула выведена при допущении, что 
параметр С,ех в модели метапопуляции пропорционален удельной скорости 
роста локальных популяций г и ее дисперсии a ,2 (Hanski, 1998a). При этом 
допущении мы можем моделировать влияние экологической стохастичнос- 
ти на локальные вымирания значением £ .
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Правдоподобное допущение относительно скорости колонизации дается 
формулой [скорость колонизации]. = сА ^Е  j^ i  ехр(-оса? .) A^mр . . Она может 
показаться сложной, но концептуально эта формула проста, и она основана 
на мере связности, описанной в разд. 1.4. Скорость колонизации участка / 
вычисляется как сумма вкладов от всех других участков, с которых могут 
прибыть мигранты. Вклад участка j  пропорционален его площади, возведен
ной в степень С,ет, он увеличивается с уменьшением расстояния между учас
тками i и j ,  причем 1/а определяет среднее расстояние миграции, и пропор
ционален также вероятности занятости участка j,  так как мигранты могут 
прибыть лишь с занятых в данный момент участков. Кроме того, скорость 
колонизации участка i зависит также от его собственной площади А., возве
денной в степень £ , и от значения параметра с, описывающего способность 
вида к колонизации при условии, что все прочие факторы одинаковы. Заме
тим, что модель не учитывает, какие именно участки заняты в настоящий 
момент, и скорость изменения вероятности занятости участка i зависит толь
ко от соответствующих вероятностей для других участков (технически эта 
модель является детерминистским приближением соответствующей стохас
тической модели; см. Ovaskainen, Hanski, 2001; Ovaskainen, 2002а).

Основная идея этой модели состоит в том, что ключевые процессы дина
мики метапопуляции, т.е. вымирание и колонизация, связаны с ключевыми 
структурными особенностями фрагментированных ландшафтов, т.е. с пло
щадями и пространственным расположением участков местообитания. Та
ким образом, эта модель включает в себя информацию о структуре ланд
шафта, характеризующую участки, и для каждого такого участка она делает 
прогнозы о присутствии на нем изучаемого вида. Такого рода модели кажут
ся очень сложными, поскольку динамика метапопуляции описывается сис
темой из п уравнений. К счастью, основные черты поведения модели хоро
шо аппроксимируются всего одним уравнением (Ovaskainen, Hanski, 2001,
2002), в котором размер метапопуляции оценивается как взвешенное сред
нее вероятностей занятости участков р.:

Р х  =  ^ v P i  • (4 -8)

Веса V. (Z V. = 1) выводятся из относительных вкладов отдельных участ
ков местообитания в способность ландшафта поддерживать метапопуляцию 
(точнее это будет сформулировано ниже). Поэтому более «важным» участ
кам сети приписываются большие веса при вычислении этой новой меры 
размера метапопуляции. Какие же участки считаются важными? Крупным 
участкам, которые хорошо связаны с другими, присваиваются большие веса 
V., по сравнению с малыми участками, которые плохо связаны с сетью, по
скольку крупным участкам присущ меньший риск вымирания, и они высы
лают больше мигрантов для колонизации новых участков, особенно если 
расположены поблизости от других участков.
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Эта теория дает нам меру, с помощью которой можно описать способ
ность всей сети участков поддерживать метапопуляцию. Мы обозначили эту 
меру X и назвали ее метапопуляционной емкостью фрагментированного лан
дшафта (Hanski, Ovaskainen, 2000; Ovaskainen, Hanski, 2001). Математичес
ки Хм является наибольшим собственным значением ландшафтного матрик
са, построенного на основе допущений о том, как площади участков и их 
связности влияют на вымирания и колонизации. Динамическое уравнение 
для одномерной аппроксимации исходной я-мерной модели дается выраже
нием (Ovaskainen, Hanski, 2002)

dp-Jdt = ср.) (\ - р , ) -  e p f. (4.9)
Сравните его с исходной моделью Левинса (уравнение 4.5) и заметьте, 

что эти две модели имеют один и тот же вид, отличаясь только тем, как изме
ряется размер метапопуляции, а также более детальной структурой парамет
ров колонизации и вымирания, а именно с’= ckJ<S) и е=  е/со, где со =HV.A..

Проведя ту же процедуру, что и для исходной модели Левинса, можно 
вычислить равновесный размер метапопуляции для сети из п участков мес
тообитания:

р *  = 1 - 6 / V  (4.10)
Модель, определенная уравнением (4.9), похожа на уравнение (4.6), с тем 

отличием, что теперь вместо доли подходящих участков (И) используется 
метапопуляционная емкость "км (попутно замечу для интересующихся мате
матикой читателей, что уравнение 4.10 дает равновесный размер метапопу
ляции для полной «-мерной модели, а не только для одномерного приближе
ния; см. Ovaskainen, Hanski, 2001). Пороговое условие выживания метапо
пуляции в пространственно реалистичной модели есть

Хм >5. (4.11)
Иначе говоря, для долговременного выживания метапопуляции (р * > 0) 

необходимо, чтобы Хм превышало пороговое значение. Чтобы вычислить Хм 
для конкретного ландшафта, нужно знать степень связности, задаваемую 
параметром а  в описанной выше формуле для скорости колонизации, знать 
показатели степени, описывающие зависимости скоростей иммиграции, эмиг
рации и вымирания от площади участка (£ , ^ет и £ ), а также знать площади 
и пространственные расположения участков местообитания. Имея опреде
ленные значения параметров а, £.т, С,ст и £ет, которые являются видовыми 
свойствами, можно применять пороговое условие (4.11) для характеристики 
нескольких фрагментированных ландшафтов по их способности поддержи
вать жизнеспособные метапопуляции данного вида, даже если значение 5 
неизвестно: чем выше значение тем лучше ландшафт, независимо от зна
чения 6. Можно также оценить «важность» отдельных участков по их вкла
дам в метапопуляционную емкость, которые в уравнении (4.8) обозначены 
как V. (более полный анализ важности участков в пространственно реалис
тичной метапопуляционной модели см. в работе Ovaskainen, Hanski, 2003b).
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Утрата и фрагментация местообитания в пространственно реалис
тичных метапопуляционных моделях. Теперь мы готовы вернуться к воп
росам о последствиях утраты и фрагментации местообитания для долговре
менного выживания метапопуляций. Исследования, основанные на имита
ционном моделировании, показали, как пространственные аспекты утраты 
местообитания, а не только общее количество утраченного местообитания, 

смогут повлиять на способность вида выживать на данном ландшафте 
(Neuhauser, 1998; Hill, Caswell, 1999; With, King, 1999; Ovaskainen et al., 2002). 
Другими словами, в этих модельных исследованиях на порог вымирания 
влияют и общая площадь местообитания, и его пространственная конфигу
рация. Мера метапопуляционной емкости удобна для оценки последствий 
конкретных пространственных конфигураций утраты местообитаний, и с 
помощью описанной выше теории эти оценки можно сделать без какого- 
либо имитационного моделирования (Hanski, Ovaskainen, 2000). На рис. 4.9 
приведен пример, в котором три разных закономерности утраты местооби
тания применялись к гипотетическому фрагментированному ландшафту. Если 
утрата местообитания происходит случайным образом, т.е. если удаляются 
взятые наугад участки местообитания, то количество незанятого местооби
тания остается примерно одинаковым при разных уровнях оставшегося ме
стообитания, поскольку Хм убывает примерно пропорционально уменьше
нию количества подходящего местообитания hA (рис. 4.9Ь). Эта ситуация 
соответствует предсказанию исходной модели Левинса, в которой количе
ство незанятого местообитания постоянно для h > d. Напротив, если место
обитание утрачивается крупными блоками, то А.м сначала убывает мед
леннее, чем уменьшается количество местообитания, поскольку метапо
пуляционная динамика в сохранившейся части местообитания, которая со
ставляет единый блок исходного ландшафта, сравнительно мало наруша
ется (рис. 4.9d). Поэтому такая неслучайная утрата местообитания менее 
вредна для выживания метапопуляции, чем случайная утрата местообита
ния (сравни рис. 4.9а,с). Этот подход можно применять для изучения лю
бой закономерности утраты местообитания, — например, уменьшения пло
щадей существующих участков местообитания, что часто оказывается еще 
более вредно для выживания метапопуляции (рис. 4.9е), чем случайная ут
рата участков (рис 4.9а).

Рассмотренная выше теория — это детерминистическая аппроксимация 
соответствующей стохастической теории, описывающей реальные измене
ния занятости участков сети, а не вероятности их занятости. Стохастические 
модели сложнее исследовать аналитически (Ovaskainen, 2002а), но их про
сто применять, используя численные методы. Одним из примеров стохасти
ческих моделей служит метапопуляционная модель функции инцидентнос
ти — МФИ (Incidence function metapopulation model — IFM; Hanski, 1994,
1999), применявшаяся для моделирования реальных популяций насекомых,
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Рис. 4.9. Последствия утраты части местообитания и пороговое значение 
выживания метапопуляции при трех разных сценариях (3 ряда графиков): (а, Ь) 

случайная утрата участков местообитания; (с, d) систематическая утрата участков 
по краям квадратной области; (е, f) утрата площади каждого из существующих 

участков. На графиках в левой части рисунка показана доля занятого 
местообитания ( р * )  как функция доли подходящего местообитания (hA); в правой 

части —  соотношение между Хм и hA, вычисленное для гипотетических 
ландшафтов со 100 участками, расположенными случайным образом. Площади 

участков распределены логарифмически нормально. Параметры модели суть а =1 
и d = 0,3. В каждом случае показаны результаты для 10 прогонов модели, жирная 
линия показывает среднее значение. Площади участков при повторных прогонах 
масштабировались, чтобы получить X =1. (Из работы Hanski, Ovaskainen, 2000.)
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мелких млекопитающих и птиц (табл. 4.2; см. обзоры Hanski, 1999, 2001; 
критические замечания см. Baguette, 2004, а мой ответ на эти замечания в 
Hanski, 2004). Как и описанные выше модели, модель функции инцидентно
сти (МФИ) описывает занятость отдельных участков в конечной сети фраг
ментов местообитания с разными площадями и связностями, причем пред
полагается, что эти параметры влияют на скорости вымирания и колониза
ции. Параметры модели можно оценить на основе эмпирически наблюдае
мых изменений занятости участков (ter Braak et al., 1998; Moilanen, 1999, 
2000; O’Hara et al., 2002; ter Braak & Etienne, 2003; Etienne et al., 2004). Ha 
самом деле их даже можно оценить на основе информации о занятости уча
стков в какой-то момент времени, поскольку есть корреляция с зависимос
тью вымираний и колонизаций от площадей и связностей участков (Hanski, 
1994, 1999). На рис. 4.5 приведен пример подобного применения МФИ для 
острова и материка к островным популяциям бурозубок. Однако к оценкам 
параметров заселенности участков, сделанным при наблюдениях в опреде
ленный момент времени, следует относиться с осторожностью из-за малого 
объема информации, содержащейся в таких наблюдениях (Gosselin, 1999, 
Etienne et al., 2004). Кроме того, подобные оценки предполагают, что мета
популяция находится в состоянии стохастического квазиравновесия, а это 
предположение часто может оказаться неверным (Thomas, 1994а).

В табл. 4.2 перечислены исследования с применением МФИ к реальным 
метапопуляциям. Результаты оказались, по крайней мере, умеренно успешны
ми, но, к сожалению, трудно судить, насколько действительно репрезентатив
на выборка исследований, приведенных в табл. 4.2. В наиболее информатив
ных работах предсказания модели проверяются независимыми данными, но 
таких исследований немного (Hanski et al., 1996; Lindenmayer et al., 1999; 
Thomas, Hanski, 2004), поскольку сбор необходимой информации требует зна
чительного времени. В двух исследованиях успешно предсказан оборот ло
кальных популяций с течением времени с помощью МФИ, параметризован
ной пространственными данными (Moilanen et al., 1998; ter Braak et al., 1998). 
H. Валберг и др. (Wahlberg et al., 1996) нашли, что параметры, рассчитанные 
на основе данных для одного вида, можно использовать для предсказания рас
пределения другого близкородственного вида бабочек, находящегося под уг
розой вымирания. Однако Д. Линденмайер и др. (Lindenmayer et al., 1999), 
используя параметры, вычисленные для экологически близкого вида, получи
ли противоположный результат, не подтверждающий выводов Н. Валберга и 
др. (Wahlberg et al., 1996). В нескольких исследованиях МФИ применялась для 
изучения конкретных экологических вопросов,— например, зависимости риска 
вымирания от размера тела (Hanski, 1993; Cook, Hanski, 1995), влияние каче
ства ландшафтного матрикса на метапопуляционную динамику (Lawes et al.,
2000) и взаимосвязи между демографическими и генетическими метапопуля- 
ционными процессами (Appelt, Poethke, 1997).
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Таблица 4.2. Применение метапопуляционной модели функции 
инцидентности (IFM) к реальным метапопуляциям 

(по данным Hanski 2001, Baguette 2004).

Виды Комментарии Источ
ник

Бабочки О быкновенная
ш аш ечница
(M elitaea cinxia)

В основу модели легли независимо 
собранные данные, прогноз 
отчасти успешный.

1

Черноватая ш ашеч Успешный прогноз при 2
ница {Melitaea использовании параметров,
diamina) полученных для близкого вида -  

М. cinxia
Ш ашечница Аври- Модель применялась к случаю с 3
ния (рыжая) меняющимся ландшафтом
Euphydryas aurinia
Голубянка аргус Краткосрочные исследования, при 4
(Plebejus argus) которых могут быть недооценены 

популяционные циклы
Голубянка орион 
{Scolitantides orion)

5

Толстоголовка- Правильно спрогнозирован рост 6
запятая {Hesperia 
comma)

метапопуляции

П рямокры  Кобылка голубок Моделирование проведено с 7
лы е рылая (Oedipoda 

caerulescens)
использованием большого 
количества экологической и 
генетической информации о

Скачок двухцвет
метапопуляции
Модель была тестирована с 8

ный {Metrioptera использованием полуавтономных
bicolor) данных и сопоставлена с двумя 

другими моделями
Цикадовые Цикада-пенница

{Neophilaenus
albipennis)

Включает ограниченный
эмпирический
анализ

9

Двукрылые П естрокрылка Изучение роста метапопуляции 10
чертополоховая
{Urophora cardui)

П ерепонча
токры лы е

Браконида
{Cotesia melitaearum)

Динамика отношений между 11 
паразитоидом и хозяином

Земновод Квакш а обыкновен Модель, учитывающая вариа- 12
ные ная {Hyla arborea) бельность качества среды

обитания, успешный кратко
срочный прогноз распространения
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Съедобная лягушка
(Капа esculenta) 
Прудовая лягуш ка
(.Rana lessonae)

Медленно изменяющаяся 
окружающая среда

13

14

Млекопи Американская Успешно спрогнозированы 15
тающие пищуха

(Ochotona princes)

Темная полевка
(Microtus agrestis)

циклические изменения в 
популяции и долгосрочные 
варианты пространственного 
распространения

16

Три вида лесны х  
млекопитающ их

В модель включены переменные, 
описывающие качество матрикса 
ландшафта

17

Четыре вида 
древесных сумчатых

Прогнозы, полученные при 
использовании автономных 
данных, сравнивались с 
комбинированными результатами

18

Три вида землероек  
бурозубок (Sorex spp.)

Материково-островные 
метапопуляции, прослежена 
зависимость скорости вымирания 
от площади острова и размеров 
особей, характерных для каждого 
вида

19

Птицы Птицы на океаничес
ких островах

Материково-островные 
метапопуляции, прослежена 
зависимость скорости вымирания 
от площади острова и размеров 
особей, характерных для каждого 
вида

20

Европейский попол
зень (Sitta еигораеа)

Циклика популяции успешно 
спрогнозирована с учетом 
пространственного 
распространения

21

1 — Hanski et al. (1996); 2 —  Wahlberg et al. (1996); 3 —  Wahlberg et al. (2002); 4 —  
Thomas et al. (2002); 5 —  Hanski (1994); 6 —  Thomas et al. (2001); 7 —  Appelt, 
Poethke (1997); 8 —  Kindvall (2000); 9 —  Biedermann (2000); 10 —  Eber, Brandi 
(1996); 11 —  Lei, Hanski (1997); 12 —  Vos et al. (2000); 13 —  Sjogren-Gulve, Hanski 
(2000); 14 —  Sjogren (1991); 15 —  Moilanen et al. (1998); 16 —  Crone et al. (2001);
17 — Lawes et al. (2000); 18 —  Lindenmayer et al. (1999); 19 —  Hanski (1993); 20 —  
Cook, Hanski (1995); 21 —  ter Braak et al. (1998).
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Здесь мы сделаем паузу и подытожим, что нам удалось узнать. Экскурс в 
историю метапопуляционных моделей привел нас к пространственно реали
стичной теории, учитывающей влияние площадей и связностей участков 
местообитания на скорости локальных вымираний и колонизаций. Эти мо
дели можно параметризовать с помощью эмпирических данных по занятос
ти участков, чтобы предсказать динамическое поведение реальных популя
ций. С помощью таких моделей можно оценить важность конкретных учас
тков и — с большей обобщенностью — значение пространственной конфи
гурации сети участков для выживания метапопуляции. Иначе говоря, эти 
модели можно использовать для отыскания значения порога вымирания. Если 
мы готовы принять допущения, сделанные при построении этих моделей, то 
на вопрос об относительной важности общей площади и пространственной 
конфигурации местообитания можно дать точный ответ. В гипотетических 
примерах на рис. 1.7(b) в гл. 1 проводится сравнение между метапопуляци
онной емкостью и общей площадью для сети, состоящей из 119 участков 
местообитания бабочки шашечницы обыкновенной (Melitaea cinxia). Мета
популяционная емкость коррелирует с общей площадью местообитания, но 
имейте в виду, что существуют сети с одной и той же метапопуляционной 
емкостью, отличающиеся на порядок по общей площади местообитания. 
Напротив, метапопуляционная емкость гораздо лучше коррелирует со сред
ней связностью участков сети, если связность вычисляется с помощью меры, 
описанной в разд. 1.4. Мы вернемся к популяционной динамике шашечницы 
обыкновенной в следующей главе при изучении эмпирических данных о 
порогах вымирания.

О т л о ж ен н о е в ы м и р а н и е  п о сл е  д о ст и ж ен и я  п о р о га  в ы м и р а н и я . Тео
рия метапопуляций предполагает, что сеть участков местообитания должна 
удовлетворять определенным условиям в отношении количества, размеров 
и пространственного расположения этих участков, чтобы данная сеть могла 
обеспечить долговременное выживание вида. Порог вымирания позволяет 
различать сети, удовлетворяющие этим условиям, и не удовлетворяющие этим 
условиям. Пороговое условие (разд. 4.11) и аналогичные условия для сход
ных моделей (Ovaskainen, Hanski, 2001) играют важнейшую роль в биологи
ческих основах охраны природы и в практике заповедного дела, хотя нужно 
понимать, что эти условия относятся к равновесному состоянию детерми
нистической модели, являющейся аппроксимацией соответствующей стоха
стической модели (в блоке 4.1 объясняется это различие). Требуется некото
рое время после изменения структуры ландшафта, особенно если это изме
нение внезапное, прежде чем метапопуляция отреагирует на него и достиг
нет нового состояния равновесия. Рассматривая сообщество видов, Тилман 
и др. (Tilman et al., 1994) ввели термин отложенное вымирание (extinction 
debt) для ситуаций, в которых после утраты местообитания пороговое уело-
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вне не соблюдается для некоторых видов, это происходит из-за сравнитель
но медленной динамической реакции популяций этих видов на изменение 
среды. Точнее, отложенное вымирание в данный момент времени характе
ризует количество ныне живущих видов, для которых предсказано, что они 
обречены на вымирание, поскольку условие (4.11) или аналогичное условие 
некоторой другой модели не удовлетворяется. Более того, многие редкие 
виды, для которых детерминистическое условие (4.11) выполнено, также под
вержены риску вымирания по стохастическим причинам (Ovaskainen, Hanski, 
2003а). Из этой ситуации (отложенное вымирание) есть два выхода: можно 
позволить всем этим видам вымереть, а можно в достаточной степени улуч
шить структуру ландшафта, чтобы создать условия для их нормального су
ществования (4.11).

Чтобы сказать что-то более определенное о том, сколько времени потре
бует достижение нового состояния равновесия, вернемся к первоначальной 
модели Левинса, задаваемой уравнением (4.5). Пусть исходно была занята 
доля участков р0, однако после быстрой утраты местообитания равновесие

Состояние равновесия метапопуляции (рх*) после утраты местообитания

Рис. 4.10. Продолжительность переходного периода при ответе метапопуляции на 
утрату местообитания как функция доли занятого местообитания в состоянии 
равновесия после утраты местообитания (рх*). Значения р.* < 0 соответствуют 

вымиранию метапопуляции (р* = 0), однако отрицательные значения р * 
(полученные из соотношения р* = 1 -  8/7iM) нанесены на график, чтобы показать, 
насколько ниже порога вымирания находится популяция. (Из работы Ovaskainen,

Hanski, 2002.).
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сместилось к значениюр*. В детерминистической модели, наподобие той, 
что задана уравнением (4.5), потребуется бесконечно много времени для точ
ного достижения нового равновесия, так что необходимо задать некоторое 
значениеp v близкое к р*. Когда метапопуляция достигнет значенияр { после 
изменения среды, будем считать, что она практически достигла нового рав
новесия. Ниже я пользуюсь значением |р* -  р }\ = 0,05. T(pQ, р f) обозначает 
время, необходимое для того, чтобы метапопуляция перешла из состояния р0 
в состояние р ] после внезапной утраты местообитания в момент времени t. В 
работе (Ovaskainen, Hanski, 2002) представлено математическое исследова
ние длительности этого переходного времени и описана аппроксимация 
Т{р0,рj). На рис. 4.10 приведен пример, иллюстрирующий важное положе
ние: переходное время особенно велико, когда новое равновесиер*  близко к 
нулю, т.е. когда ландшафт после утраты местообитания чуть лучше или чуть 
хуже, чем требуется для выживания согласно пороговому условию. Резуль
тат, показанный на рис. 4.10, применим к пространственно реалистичным 
моделям метапопуляций, если параметры интерпретировать, как описано в 
предыдущем разделе (Ovaskainen, Hanski, 2002).

Результат, показанный на рис. 4.10, важен для понимания механизмов 
отложенного вымирания в сообществах видов. Рассмотрим гипотетическое 
сообщество, в котором значения 5 для разных видов имеют нормальное рас
пределение (рис. 4 .11а). Поскольку р х* = 1 -  5/Х, ,̂ то распространение видов, 
измеряемое параметром р х, также распределено нормально (рис. 4.1 lb), при-

Рис. 4.11. (а) Распределение значений 8 в гипотетическом сообществе. Прямые 
линии показывают размер метапопуляции (из соотношения р *  = 1 -  5/XJ) до 

(непрерывная линия) и после (штриховая линия) утраты местообитания. Заметим, 
что в первом случае пороговое условие (уравнение 4.11) удовлетворяется для всех 

видов, тогда как после утраты местообитания это условие не выполняется для 
значительной доли видов (для которых 8 > 0,67). (Ь) Соответствующее 

распределение размеров метапопуляций (рх*). Положение одного вида выделено 
черным кружком (•), чтобы подчеркнуть, что редким видам соответствуют 

большие значения 8. (Из работы Ovaskainen, Hanski, 2002).
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чем обычные виды характеризуются малым d, а редкие, напротив, — боль
шим d. Предположим, что до утраты местообитания значение 1 ландшафта 
было достаточно велико, чтобы все виды могли выживать неограниченно 
долго. Утрата и фрагментация местообитания уменьшили \м до 2/3 исходно
го значения, и теперь пороговое условие 1 > d уже не удовлетворяется для 
некоторых видов (Ovaskainen, Hanski, 2002).

На рис. 4.12 показано, как с течением времени изменяется ранее предска
занное распределение видов, имеющих разный уровень встречаемости. Хо
рошо видна начальная стадия изменения распределения: частота редких ви
дов (малые рх) сильно возрастает, хотя по прошествии времени лишь немно
гие из них вымирают. Первоначальное увеличение доли редких видов связа
но с длительными переходными периодами в их реакции на новые равно
весные состояния, которые оказываются близкими к порогу долговременно
го выживания. Чтобы получить представление о том, какое время на самом

ев
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Рис. 4.12. Изменения в течение интервала времени размерного распределения 

метапопуляций (р) в сообществе видов, показанного на рис. 4.11, после утраты 
местообитания в момент времени t = 0. Кружки (вначале равномерно 

распределенные вдоль горизонтальной оси) показывают сдвиг в сторону редкости 
и в конечном итоге —  в сторону вымирания наиболее редких видов. Столбик 

слева показывает отложенное вымирание (белый) и число видов, уже вымерших 
(черный). Виды с р*  <  0,05 считаются вымершими (ширина столбика 

соответственно равна 0,05). Значение параметра: е =  2. (Из Ovaskainen, Hanski,
2002 .)
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деле требуется, чтобы распределение видов по их встречаемости достигло 
нового равновесия, можно вычислить время оборота метапопуляции в сети 
после утраты местообитания (рис. 4.12). В нашем примере оно было равно 
\1е = ю1е = 0,29. Следовательно, в моменты времени t =1 и t = 0 на рис. 4.12 
типичный участок местообитания претерпел несколько (но не десятки) слу
чаев вымирания и повторной колонизации. На этом этапе значение отложен
ного вымирания остается высоким, поскольку этот процесс затрагивает око
ло 20% видов исходного сообщества.

4.5. Метапопуляции, падающие с порога вымирания

Самое важное предсказание теории метапопуляций, рассмотренной в пре
дыдущем разделе, касается влияния количества подходящего местообита
ния на уровне ландшафта на выживание вида, зависящего от этого место
обитания. Теория предсказывает, что доля занимаемого видом местообита
ния будет сокращаться по мере уменьшения его количества и, в конце кон
цов, достигнет порогового значения количества местообитания. В этой точ
ке вид не сможет поддерживать положительный баланс между локальными 
вымираниями и колонизациями и поэтому станет регионально вымершим, 
даже если некоторое количество пригодного местообитания все еще сохра
нится. Цель этого раздела — обзор эмпирических свидетельств в пользу су
ществования такого порогового значения в динамике метапопуляций.

Первоначальные исследования (Lande, 1988; Carlson, 2000) были основа
ны на сделанной Р. Ланде (Lande, 1987) модификации модели Левинса (урав
нение 4.6). Р. Ланде (Lande, 1988) изучал пороговое условие выживания ме
тапопуляции северной пятнистой неясыти (Strix occidentalis) на западе Се
верной Америки, а А. Карлсон (Carlson, 2000) — белоспинного дятла (Dendro- 
copos leucotos), вымирающего вида в Швеции и Финляндии. Оба обнаружи
ли, что расчетное значение порога было близко к соответствующим значе
ниям, которые можно было вывести из эмпирических данных. Однако эти 
расчеты оказались очень приблизительными, так как от модели Левинса, 
игнорирующей пространственное распределение местообитания и, следова
тельно, фактическую пространственную динамику видов, нельзя ожидать 
подлинно количественной и убедительной оценки порога вымирания. Эти 
недостатки исходной модели были впоследствии устранены в пространствен
но реалистичной теории метапопуляций, вкратце описанной в предыдущем 
разделе. В этой теории количество местообитания во фрагментированном 
ландшафте при расчете пространственной динамики вида измеряется его 
метапопуляционной емкостью, т.е. мерой, учитывающей и количество под
ходящего местообитания, и его фрагментацию.
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Метапопуляционная емкость была использована при изучении порога вы
мирания метапопуляции шашечницы обыкновенной (Melitaea cinxia), опи
санного во вступлении к гл. 3. Напомню, что эта бабочка встречается в об
ширной сети из примерно 4 ООО сухих лугов, расположенных на площади 50 х 
70 км, со значительной региональной изменчивостью среднего размера и 
плотности лугов. Сеть из 4 ООО лугов была разделена на более мелкие сети, 
населенные относительно независимыми метапопуляциями этой бабочки 
(Hanski et al., 1996). В пределах этих полунезависимых сетей перемещения 
отдельных бабочек с одного участка на другой были сравнительно частыми, 
тогда как перемещений между сетями отмечено не было (Hanski et al., 1996). 
На оси абсцисс на рис. 4.13а показаны метапопуляционные емкости для 25 
таких сетей на западе Аландских островов. На оси ординат отложены разме
ры соответствующих метапопуляций, основанные на полевых исследовани
ях занятости участков и на присвоении занятым участкам определенной «цен
ности», в соответствии с теорией (разд. 4.4). Очевидно, что эта бабочка не 
встречается в сетях, для которых метапопуляционная емкость ниже значе
ния-1 (рис. 4.13а), тогда как в остальных сетях обилие бабочек возрастает с 
увеличением метапопуляционной емкости, как и предсказано теорией. Это 
и есть порог вымирания. С. Булман (Bulman, 2001; см. также Thomas, Hanski, 
2004) исследовала в Англии и Уэльсе шашечницу рыжую (Euphydryas auri- 
nia), близкий вид к шашечнице обыкновенной. Она измеряла доступность 
местообитания и метапопуляционную емкость на 12 квадратных участках, 
каждый размером 16 км2. На 6 квадратах рыжая шашечница вымерла за 
последние 15 лет. Остальные квадраты были расположены неслучайным 
образом в местах, которые по-прежнему считаются густонаселенными, т.е. 
лучшими для этого вида районами в пределах изучаемых территорий Уэль
са и Англии. Квадраты с выжившими метапопуляциями имели метапопуля
ционную емкость >2,8, за одним исключением (1,5), тогда как квадраты с 
вымершими популяциями имели метапопуляционную емкость <1,2, с одним 
исключением (2,0; Bulman, 2001). Метапопуляционная емкость различала 
эти два вида сетей местообитаний лучше, чем число отдельных участков 
или общая площадь местообитания в данной сети (табл. 20.1 в Thomas, Hanski, 
2004).

На рис. 4.1ЗЬ показано региональное обилие вымирающего вида — трёх
палого дятла (Picoides tridactylus), в восьми лесных районах на юге Финлян
дии, и метапопуляционные емкости каждого из этих районов. В данном слу
чае ландшафт не является физически структурированным на дискретные 
участки; скорее, «участками» служат непрерывные лесные массивы, а «пло
щади» этих массивов определяются качеством данного массива для дятла 
(Pakkala et al., 2002). Результаты вновь демонстрируют четкую закономер
ность — рост обилия вида с увеличением метапопуляционной емкости, а
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Рис. 4.13. (а) Размер метапопуляции шашечницы обыкновенной (M elitaea cinxia) 
как функция логарифма метапопуляционной емкости для 25 сетей участков 

местообитания на Аландских островах. Размер метаполуляции (р.*) был вычислен 
на основе площадей участков, их пространственного расположения и 

встречаемости бабочки на участках в 1993 г. (Hanski, Ovaskainen, 2000). Для 
каждой сети участков с р *  > 0,3 пороговое значение выживаемости было 

рассчитано по формуле 8 = А,м(1 - р * ) ,  согласно пояснениям, данным в разд. 4.4.
Сплошная кривая получена посредством усреднения вычисленных значений 8; 

штриховые кривые дают минимальную и максимальную оценки за исключением 
двух сетей, давших самые крайние значения. (Ь) Аналогичный график для 

трехпалого дятла (Picoides tridactylus) в восьми лесных районах южной 
Финляндии (из работы Pakkala et al., 2002).

также ясно указывают на порог вымирания, хотя отсутствуют данные для 
лесных районов, в которых метапопуляционные емкости должны быть ниже 
очевидного порога вымирания на рис. 4.13 (Ь).

Эти результаты воодушевляют и предполагают, что метапопуляционная 
емкость служит практической мерой для фрагментированных ландшафтов, 
которая адекватно отражает влияние структуры ландшафта на выживание 
вида. Особенно полезно располагать мерой, которая одновременно числен
но подытоживает влияние как количества местообитания, так и степени его 
фрагментации на жизнеспособность популяции. Для применения этого по
ложения на практике, однако, нужно понимать, что именно предсказывает
ся: эта модель предполагает детерминистическую закономерность занятос
ти участков в состоянии равновесия. Для реальных метапопуляций стохас
тические эффекты склонны делать выживание менее вероятным, чем пред
сказывается детерминистическими моделями (блок 4.1), — особенно для 
редких видов с низким уровнем занятости участков (Ovaskainen, Hanski, 
2003а). Тот факт, что предсказывается именно равновесное состояние, озна
чает, что реальные метапопуляции могут отклоняться от предсказаний моде
ли, если они недавно были выведены из равновесия. Пример шашечницы 
обыкновенной на рис. 4.13а основан на данных, собранных в тот период вре
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мени, когда на западе Аландских островов метапопуляция считалась близ
кой к равновесию (Hanski et al., 1996). Менее четкая закономерность полу
чилась для объединенного набора данных за много лет, который отражает 
ситуацию на всем Аландском архипелаге (Ovaskainen, Hanski, 2003а), хотя 
свидетельства существования порога вымирания остаются вполне весомы
ми. Пример с трехпалым дятлом на рис. 4.1ЗЬ пока еще не подкреплен под
робным анализом пространственных масштабов динамики, который необ
ходим для критической оценки роли связности и, стало быть, пространствен
ной конфигурации местообитания. Тем не менее, хотя подробное моделиро
вание с большим количеством данных необходимо для количественных пред
сказаний динамики конкретного вида, эти примеры весомо поддерживают 
общее теоретическое предсказание существования порога вымирания. Ме
тапопуляционная емкость особенно полезна тем, что позволяет ранжировать 
набор из нескольких фрагментированных ландшафтов по их способности 
поддерживать метапопуляции.

На порог вымирания влияет не только количество и пространственная 
конфигурация местообитания, но и его качество. Так, Р. Бютлер и др. (Butler 
et al., 2003, 2005) в Швейцарии и П. Ангелстам и др. (Angelstam et al., 2002) 
в Польше изучали встречаемость трёхпалого и белоспинного дятлов в зави
симости от количества сухостойной древесины на гектар леса. Г. Микушинь- 
ски и др. (Mikusicski et al., 2001) считают эти два вида индикаторами для 
близких к природным хвойных и листопадных лесов соответственно. Оба 
вида дятлов, скорее всего, должны встречаться на лесных участках с площа
дями 100 га, в которых количество сухостойной древесины превышает 20 м3/ 
га (см. также Angelstam et al., 2003). Эта величина составляет примерно одну 
пятую количества мертвой древесины в природных лесах, но она в 5-10 раз 
выше количества мертвой древесины в эксплуатируемых лесах Финляндии 
и Швеции (Siitonen, 2001).

Сети микроместообитаний. Теория метапопуляций лучше всего приме
нима к сильно фрагментированным ландшафтам, в которых участки подхо
дящего местообитания невелики или относительно невелики и покрывают 
лишь небольшую долю общей площади ландшафта. Многие микроместоо
битания, рассмотренные в разд. 1.5, соответствуют теории, образуя сети уча
стков местообитания для видов-специалистов. Поскольку такие участки, как 
правило, мало отличаются друг от друга размерами, а использующие их виды 
часто бывают весьма подвижны, достаточно соотнести встречаемость неко
его вида с общей плотностью подходящих для него микроместообитаний в 
ландшафте. Например, в бореальных лесах упавшие древесные стволы пред
ставляют одно из ключевых местообитаний (разд. 1.5). На рис. 4.14а показа
на доля подходящих упавших еловых стволов, заселенных жуком стафили- 
ном (Olisthaerus substriatus) в нескольких десятках лесных массивов Фин
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ляндии, в зависимости от количества подходящих стволов в м3/га. На рис. 
4.14Ь приведено число вымирающих видов трутовиков в лесных массивах в 
зависимости от количества упавших стволов. В обоих случаях есть четкие 
доказательства существования порогового значения, примерно равного 20 
м3/га. Как я уже упоминал, эта величина существенно выше, чем количество 
мертвой древесины в эксплуатируемых бореальных лесах Фенноскандии, а 
именно 3 м3/га (Siitonen, 2001). Неудивительно поэтому, что сотни сапрок- 
сильных видов (видов, специализирующихся на мертвой древесине), оказа
лись вымирающими (Rassi et al., 2001). Любопытно, что такое же пороговое 
значение — около 20 м3 мертвой древесины на гектар — было выведено для 
трехпалого дятла и белоспинного дятла, которые добывают насекомых, оби
тающих в мертвой древесине. Хотя в данном случае совпадение пороговых 
значений случайно, эти исследования указывают на четкие рекомендации 
по охране природы: чтобы сохранить виды, так или иначе зависящие от мер
твой древесины, необходимо охранять лесные участки площадью около 100 га 
с количеством мертвой древесины около 20 м3/га или больше. Сколь много 
таких участков площадью 100 га необходимо охранять в более крупных ре
гионах — это уже другой вопрос, подлежащий изучению.

Порог вымирания для больших пространственных масштабов, который я 
люблю приводить в пример, содержится в работе Ю. Сиитонена и П. Марти- 
кайнена (Siitonen, Martikainen, 1994). Эти авторы собирали жуков на 240 еще 
стоящих, но погибших или погибающих крупных осинах в восточной Фин
ляндии и русской Карелии, по обе стороны от межгосударственной границы 
в очень похожих лесах. Это микроместообитание особенно богато видами: 
только в Финляндии насчитывается около 500 видов жуков, из которых око
ло 40 являются специалистами (J. Siitonen, личное сообщение). Леса в Фин-
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Рис. 4.14. (а) Встречаемость жука стафилина Olisthaerus substriatus на участках 
елового леса в зависимости от количества мертвой древесины (из работы Siitonen, 

Hanski, 2004); (b) число вымирающих видов трутовиков на лесных участках в 
зависимости от количества мертвой древесины (из работы Penttila et al., 2004),
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ляндии уже давно интенсивно эксплуатируются и расчищаются, а в России 
вплоть до недавнего времени не практиковалось интенсивное лесное хозяй
ство, и большое количество гниющей древесины остается в эксплуатируе
мых лесах. Одинаковое число похожих деревьев было обследовано по обе 
стороны границы. В финские сборы попали 5 видов, считающихся в Фин
ляндии редкими, но не попало ни одного вида, занесенного в этой стране в 
списки вымирающих или находящихся под угрозой вымирания. В сборах на 
территории России было обнаружено 18 редких видов жуков, из которых 2 
вида были внесены в списки вымерших, 4 внесены в списки вымирающих и 
1 внесен список видов, находящихся под угрозой вымирания в Финляндии. 
Поскольку похожие экземпляры осин были обследованы по обе стороны гра
ницы, такое различие в результатах можно объяснить только разницей в оби
лии крупных гниющих осин. Раньше осины в Финляндии считались лесни
ками чем-то вроде сорняков, поэтому они вырубались или уничтожались гер
бицидами. С российской стороны границы крупные осины специально ник
то не уничтожал. Древесные стволы служат участками местообитания для 
видов-специалистов, которые в течение многих поколений могут использо
вать для существования один единственный ствол. В конце концов, ствол 
полностью сгнивает, и локальная популяция неизбежно вымирает. В Фин
ляндии обилие подходящих деревьев-хозяев, видимо, оказалось ниже поро
га вымирания для многих видов.

Пренебрежение пространственной динамикой популяций и порогами 
вымирания приводит к тому, что управленческая практика лишена всякой 
научной основы, и за этим кроется нежелание принимать более действен
ные меры. Нынешнее лесное хозяйство Финляндии служит тому примером. 
Новые рекомендации лесоводам и лесопромышленникам, подкрепленные 
лесным кодексом, требуют охраны ключевых лесных местообитаний, кото
рые определены как лесные участки, явно отличающиеся от окружающего 
леса (подробнее об этом см. в разд. 5.3). Ожидается, что охрана ключевых 
местообитаний может эффективно сохранить лесное биоразнообразие, по
скольку некоторые из них представляют типы местообитаний, подходящие 
для многих исчезающих видов (Annila, 1998). Однако ключевые лесные ме
стообитания по определению невелики, их средняя площадь составляет все
го 0,5 га (Yrjonen, 2004); более крупный участок местообитания того же типа 
не считается ключевым местообитанием. Плотность ключевых местообита
ний около 0,6 на 1 км2 (Yrjonen, 2004). У нас есть серьезные основания отно
ситься весьма скептически к предположению, что столь редкая сеть крохот
ных участков местообитания с выраженными краевыми эффектами (Aune et 
al., 2005) способна сохранить метапопуляции вымирающих видов. В своем 
недавнем эмпирическом исследовании Ю. Пайкяля (Pykala, 2005) повторно 
проанализировал встречаемость 190 мелких локальных популяций 15 вы
мирающих видов лишайников на площади 278 км2 в южной Финляндии.
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Многие из этих популяций были найдены в ключевых местообитаниях, одна
ко за десятилетний период 40% локальных популяций исчезло, и практичес
ки ни одной новой популяции не было обнаружено (J. Pykala, личное сообще
ние). Эти 190 популяций возникли за предыдущее десятилетие, когда весь 
лесной ландшафт был более благоприятен для этих видов. И хотя эффектив
ность ключевых местообитаний в сохранении биоразнообразия не подтвер
ждается ни теорией, ни эмпирическими результатами, их, к сожалению, про
должают использовать в качестве предлога при отрицании необходимости 
более действенных мер по охране лесного биоразнообразия.

Время до вымирания. Публикации М. Суле и др. (Soule et al., 1998), а 
также Т. Брукса и др. (Brooks et al., 1999), цитировавшиеся в разд. 4.1, пока
зали, что после изоляции участков местообитания число видов, оставшихся 
на этих участках, постепенно уменьшается вследствие вымирания соответ
ствующих популяций. Аналогично, для метапопуляций, обитающих на боль
ших территориях, требуется большее или меньшее время после утраты и 
фрагментации местообитания, прежде чем они достигнут нового стохасти
ческого квазиравновесия, которое может оказаться вымиранием метапопу
ляции. Ключевой вывод теории, описанной в разд. 4.4, состоял в том, что 
переходное время особенно продолжительно для видов, находящихся после 
пертурбации вблизи порога вымирания. Это переходное время приводит к 
отложенному вымиранию для метасообществ.

К сожалению, трудно предъявить убедительные примеры отложенного 
вымирания, потому что собрать необходимое для этого количество инфор
мации на обширных территориях и за продолжительные отрезки времени— 
задача практически невыполнимая. Но тем не менее такие примеры есть и 
один из них, — вымирающий в Швеции жук пестряк-отшельник (Osmoderma 
eremita) (Hedin, 2003). Этот вид обитает в больших и дуплистых листопад
ных деревьях, особенно в дубах, на севере Европы. Единственным факто
ром, объясняющим современное распространение пестряка-отшельника, 
оказалась плотность старых поврежденных деревьев, наблюдавшаяся в 1820— 
1822 гг.; для этого периода времени существуют исторические данные по 
численности и размещению дубов. Другими словами, встречаемость жуков 
лучше объяснялась не современной плотностью дубов, а их плотностью в 
прошлом, что свидетельствует о замедленной реакции популяции на изме
нение местообитания. Исследуя лишайники и трутовики, Г. Берглунд (Berg- 
lund, 2004) выбрал в качестве объекта природный сильно фрагментирован
ный лесной ландшафт в Швеции, на котором участки девственного леса раз
мерами от 0,17 до 12 га были окружены открытыми заболоченными терри
ториями. Поскольку природная среда одинаково фрагментировалась в тече
ние очень длительного времени, разумно предполагать, что все виды в этом 
ландшафте находятся в состоянии долговременного равновесия. Используя
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набор экологических переменных, зарегистрированных для данных участ
ков леса, а также показатели обилия лишайников и грибов, Г. Берглунд (Berg- 
lund, 2004) разработал прогностическую модель. Эта модель была примене
на к 32 участкам старого леса, которые стали изолированными на протяже
нии прошлого столетия. Для лишайников, но не для грибов, в остаточных 
фрагментах старого леса наблюдалось больше видов, чем предсказывала 
модель, что указывает на отложенное вымирание; число видов казалось 
«слишком большим», потому что не прошло достаточно времени для уста
новления равновесия, соответствующего изолированному состоянию этих 
участков. Такое объяснение было вполне приемлемо как для лишайников, 
так и для грибов, поскольку различие между наблюдаемым и предсказан
ным количеством видов на участках старого леса убывало со временем, ис
текшим после изоляции этих участков. Такая же ситуация сложилась и на 
тех участках, которые стали изолированными сравнительно недавно, после
дние 25 лет.

Отложенное вымирание может быть проиллюстрировано анализом рас
пространения исчезающих видов жуков в бореальных лесах Финляндии. 
Финские леса очень интенсивно эксплуатируются, и площади природных 
лесов в южной Финляндии составляют ныне лишь 0,5% от покрытой лесом 
территории (Virkkala, Toivonen, 1999). Зная эту ситуацию, не следует удив
ляться, что около 60 видов лесных растений и животных уже вымерли на 
территории страны, и около 9% лесных видов классифицированы как нахо
дящиеся в более или менее критическом положении (Rassi et al., 2001). И. 
Хански и О. Оваскайнен (Hanski, Ovaskainen, 2002) изучили встречаемость 
101 вымирающего вида жуков-специалистов в бореальных хвойных лесах. 
Оказалось, что доля регионально вымерших видов была >50% в юго-запад
ном прибрежном районе, где воздействие человека на лес было долгим и 
сильным. Напротив, на востоке Финляндии большинство видов, классифи
цированных как вымирающие, все еще встречались, и лишь от 10 до 20% из 
них уже вымерли регионально. Эта закономерность региональных вымира
ний не отражает современного состояния лесов, поскольку в районах вос
точной Финляндии, где доля регионально вымерших видов незначительна, 
лесов, близких к природным лесам, так же мало, как и в юго-западной части 
страны (Hanski, Ovaskainen, 2002). Но интенсивное лесное хозяйство нача
лось в восточной Финляндии лишь после Второй мировой войны, поэтому 
отложенное вымирание видов, приспособленных к обитанию в природных 
лесах, к настоящему времени еще не завершилось. Даже на юге отложенное 
вымирание не завершено окончательно, так как жалкие остатки почти при
родного леса до сих пор еще содержат большое число редких видов.

Предполагается, что популяции вечнозеленых видов растений могут про
израстать еще долгое время после того, как ландшафт станет непригодным 
для их долговременного существования. Поэтому их сообщества, как пра-
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1.
Связность в 1950-х гг.

Рис. 4.15. Современное число видов растений на лугах-альварах на острове 
Сааремаа, Эстония, объясненное: (а) современной площадью и (Ь) современной 
связностью, а также (с) площадью и (d) связностью, которые были 50 лет тому 

назад. Лишь последние две зависимости статистически значимы (множественная 
регрессия объясняет 42% дисперсии числа видов, влияние исторических значений 

площади и связности значимо на уровнях р = 0,01 и 0,001 соответственно).
(Helm, 2003).

вило, могут реагировать на изменения окружающей среды с большой вре
менной задержкой (Eriksson, 1996; Ouborg, Eriksson, 2004). А. Хелм (Helm,
2003) описал ситуацию, весьма ясно указывающую на возможность отло
женного вымирания у растений, обитающих на специфических лугах (аль- 
варах) крупного эстонского острова Сааремаа в Балтийском море. Для этих 
лугов характерны слабо развитые почвы, покрывающие выходы известня
ков, но если на них не пасутся овцы, луга исчезают под толстым покровом 
зарослей можжевельника. Хелм показал, что нынешнее число видов на от
дельных альварах не соотносится с их современными площадями и связно
стями, а может быть объяснено лишь их площадями и связностями, какими 
они были 50 лет тому назад (рис. 4.15). Это очень хороший пример отложен
ного вымирания, из тех, какие только возможно получить, не располагая 
полными историческими записями изменений среды и набора видов.
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4.6. Что особенно важно для практических 
мероприятий по охране природы: качество 

местообитания, сокращение его площади или 
фрагментация?

Разрушение местообитания обычно включает ухудшение качества место
обитания для изучаемых видов, сокращение площади подходящего место
обитания и усиление фрагментации в смысле увеличения расстояний между 
остающимися участками местообитания. Все эти изменения обычно проис
ходят одновременно, хотя можно найти примеры, в которых ведущим явля
ется один из перечисленных выше факторов:

• Ухудшение качества местообитания. Эксплуатация бореальных лесов 
в Финляндии и повсюду в северной Европе ухудшает качество местообита
ния для огромного числа видов, незначительно влияя на площадь и фраг
ментацию лесного покрова (хотя остающиеся небольшие участки природного 
леса становятся изолированными). Аналогично, широко распространенное 
осушение торфяников в Финляндии, происходившее в 1960-х и 1970-х гг., 
когда около 250 ООО га осушалось ежегодно (Wahlstrom et al., 1992), пред
ставляет собой массивное ухудшение качества местообитания для бо
лотных видов без каких-либо изменений площади или фрагментации.
• Сокращение площади местообитания (Потеря количества местооби
тания). Это происходит всякий раз, когда площадь участка леса или учас
тка какого-либо другого местообитания уменьшается в результате преоб
разования части этого участка во что-то другое. Публикация Т.М. Брукса 
и др. (Brooks et al., 1999), обсужденная в разд. 4.1, была посвящена по
следствиям уменьшения площади 6 изолированных участков тропическо
го леса в Восточной Африке.
• Увеличение фрагментации. Экологи провели исследования последствий 
фрагментации местообитания, экспериментально изменяя степень фрагмен
тации на небольших участках, при этом общая площади местообитания не 
изменялась. Например, Р.А. Имс с соавт. (Ims et al., 1993), изучали поведе
ние и демографию полевки-экономки (Microtus oeconomus) на эксперимен
тально фрагментированных лужайках внутри огороженной территории.
В последнее время было опубликовано много экологических работ, в ко

торых утверждается, что роль качества местообитания при объяснении встре
чаемости видов часто недооценивается, тогда как важность пространствен
ной конфигурации местообитания, напротив, переоценивается. В перечис
ленных выше и в других исследованиях делается вывод, что общая площадь 
местообитания в пределах какого-то более или менее крупного района обычно 
бывает важнее для выживания видов, чем степень его фрагментации. Часто 
такие оценки выдвигаются в ответ на исследования метапопуляций, харак
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теризующих структуру ландшафта с помощью площадей и связности диск
ретных участков местообитания (разд. 4.4), и поэтому может показаться, что 
последние исследования подчеркивают количество и фрагментацию, а не 
качество и общую площадь местообитания. Поскольку я лично принимал 
участие в разработке теории метапопуляций, меня особенно интересуют эти 
вопросы. Ниже я сначала прокомментирую, как качество местообитания 
можно учитывать в моделях метапопуляций, а затем обсужу результаты эм
пирических исследований, в основном посвященных бабочкам. Бабочки слу
жат удобными «морскими свинками» для такого рода исследований, посколь
ку изучение бабочек проводилось с применением как «подхода местообита
ния», так и «метапопуляционного подхода». Уже более двух десятилетий 
известно, что неприметные различия в качестве местообитания могут ока
заться решающими для судьбы локальной популяции бабочек (Thomas, 1984), 
однако другие исследования показали, что пространственная динамика ба
бочек на больших территориях может быть успешно предсказана метапопу- 
ляционными моделями (Thomas, Hanski, 2004).

Качество местообитания в метапопуляционных моделях. При
меняя теорию метапопуляций к видам, населяющим фрагментированный 
ландшафт, — в научно-исследовательской работе, в природоохранных ме
роприятиях, или для сельскохозяйственных целей, — необходимо выделять 
подходящие участки местообитания, окруженные неподходящим ландшаф
тным матриксом. Такие определения, как «подходящее» и «неподходящее», 
указывают на то, что при этом учитывается качество местообитания. По
этому ошибочно думать, будто метапопуляционные модели рассматривают 
только площади участков.

Первые исследователи метапопуляций бабочек делали попытки учиты
вать качество местообитания количественным образом. В частности, они 
применяли статистические пороговые критерии для выделения участков 
(Harrison et al., 1988). Изменение качества местообитания было признано 
движущей силой динамики вымирания и колонизации для метапопуляций 
бабочек и многих других таксонов (Warren, 1987; Thomas, 1994b,с, 1996; 
Hanski, 1999; Wahlberg et al., 2002).

При выделении участков местообитания необходимо учитывать его каче
ство, однако, как справедливо отмечали некоторые критики, в метапопуля
ционных моделях не принимают в расчет то, что качество это изменчиво. 
Впрочем, нужно уточнить, что изменчивость качества местообитания игно
рируют не при конкретном применении метапопуляционных моделей, а в 
самих моделях как таковых. При моделировании неизбежны упрощающие 
допущения, и одно из них состоит в том, что площади участков местообита
ния играют ключевую роль в локальных вымираниях и повторных колониза
циях. Возможность такого допущения рассматривалась в разд. 4.4. Когда
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изменчивость качества местообитания метапопуляции в конкретном ланд
шафте достаточно существенна, мы можем без особых проблем включить ее 
в модель или в анализ данных.

Раньше (Hanski, 1994) я уже отмечал возможность заменять при модели
ровании истинные площади участков на эффективные площади, делая по
правки на изменчивость качества местообитания (см. также Moilainen, Hanski, 
1998; Thomas, Hanski, 2004). Участки с низким качеством местообитания 
будут эффективно меньше для целей моделирования, чем высококачествен
ные участки. Впрочем, это решение нельзя назвать оптимальным, потому 
что оно игнорирует, в частности, возможное влияние физического размера 
участка на скорости иммиграции и эмиграции (разд. 2.2; Hanski et al., 2000; 
Ovaskainen, 2004). Но все эти эффекты будут учтены, если включать в мо
дель как площадь участка (количество), так и емкость участка (качество). 
Эта простая поправка, вероятно, применима для многих моделей. Настоя
щей проблемой является не столько наша неспособность включить в модели 
изменчивость качества местообитания, сколько трудность получения необ
ходимых эмпирических данных о пространственной изменчивости качества 
для большого числа участков местообитания.

Есть и другие причины, по которым учет качества местообитания в мета- 
популяционных исследованиях, вероятно, останется трудной задачей. Во- 
первых, разграничение между подходящим местообитанием и неподходя
щим ландшафтным матриксом можно проводить по-разному. Ныне ненасе
ленное местообитание, которое рассматривается как пригодное, может ока
заться местообитанием-стоком (разд. 3.3), и, стало быть, неподходящим в 
рассматриваемом смысле. Обширная литература по популяциям и метапо
пуляциям бабочек содержит множество поучительных примеров (в качестве 
обзора см. Thomas, Hanski, 2004). Еще одна проблема — то, что качество 
местообитания с течением времени меняется, особенно для видов, встреча
ющихся в сукцессионных местообитаниях (Harrison, 1991; Thomas, 1994b,с). 
На ландшафтном уровне часто встречаются как сокращающиеся (скажем, 
из-за изменения местообитания), так и расширяющиеся (скажем, благодаря 
изменению климата) сети участков местообитания (Thomas, Hanski, 2004). 
Метапопуляционные модели можно применять к таким динамическим си
туациям, если известно, как изменилась сеть участков местообитания (доку
ментированная фрагментация), или если возможно предсказывать эти изме
нения (на основе, скажем, изменений климата или динамики сукцессий). 
Опять же, главная трудность для включения качества местообитания и его 
постепенного изменения в метапопуляционные модели состоит не в каких- 
либо принципиальных ограничениях самих моделей, но в ограниченности 
нашего знания о качестве местообитания для крупных районов, не говоря 
уже о нашей неспособности предсказать будущие изменения качества мес
тообитания. Те же самые замечания относятся к изменению качества ланд
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шафтного матрикса, которое, как правило, сильно варьирует в пределах од
ного ландшафта (Sutcliffe, Thomas, 1996; Ricketts, 2001; Keyghobadi et al.,
2003) и может быть включено даже в базовые метапопуляционные модели, 
как фактор, модифицирующий связность участков (Moilanen, Hanski, 1998).

Качество местообитания или площадь участка: эмпирические резуль
таты. Представление о том, что существует важное различие между «подхо
дом, изучающим местообитания» и «метапопуляционным подходом», по
родило множество исследований, пытавшихся сравнить результаты упомя
нутых подходов на практике. Предполагалось, что эти различия особенно 
существенны для понимания закономерностей распределения видов в про
странстве и в популяционной динамике видов. Для такого сравнения нужно 
выбрать определенный вид или набор видов и конкретный фрагментирован
ный ландшафт. Затем нужно измерить площади участков и их связность, а 
также набор переменных, характеризующих качество местообитания. Обычно 
требует объяснения занятость участков в определенный момент времени, хотя 
можно также объяснять изменения в плотности популяций, вероятности 
вымирания и так далее. Стандартный подход — использовать некую статис
тическую модель, вроде логистической регрессии, чтобы дать исчерпываю
щее объяснение изменениям занятости участков или иной зависимой пере
менной с помощью интерпретирующих переменных.

Благодаря такому подходу в нескольких недавних работах был сделан 
вывод, что изменение качества местообитания важнее, чем изменения пло
щадей участков и их связностей (Dennis, Eales, 1999; Fleishman et al., 2002; 
Thomas et al., 2002). R Деннис и др. (Dennis et al., 2003) выступили наиболее 
категорично — они практически отвергли понятие местообитания и осуди
ли нынешние метапопуляционные модели как «шаг назад». Они отстаивают 
так называемый «ресурсовый подход», включающий подробное описание 
всех ресурсов, используемых изучаемым видом, а также подробное простран
ственное распределение этих ресурсов. Подобная позиция демонстрирует 
широко распространенное непонимание того, почему бесполезно просто 
каталогизировать все возможные факторы и процессы. Такие подходы появ
ляются тогда, когда сама проблема исследования плохо сформулирована.

Нельзя отрицать практическую пользу хорошо спланированных полевых 
исследований, цель которых — определить сравнительное значение качества 
местообитания, площадей участков и любых других измеряемых перемен
ных. Но при этом очень важно знать, насколько общими будут результаты 
таких исследований. Всякое эмпирическое исследование может охватить 
лишь ограниченное количество участков местообитания и прочих перемен
ных для одного или многих видов, — к тому же необходимо учитывать, ка
кие именно участки включены в исследование. Если в исследование будет 
включено значительное число участков с очень низким качеством, тогда, ско
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рее всего, возрастет относительное значение качества местообитания среди 
других факторов, объясняющих занятость участков. Включение в исследо
вание крохотных участков (которые, как правило, не могут считаться участ
ками, поддерживающими локальные популяции), увеличит «важность» пло
щадей участков. А включение некоторых сильно изолированных участков 
приведет к возрастанию роли связности и, следовательно, фрагментации 
местообитания.

Дело в том, что на подобные вопросы нет, и не может быть общих ответов. 
Результаты исследований, полученные при изучении конкретных видов и лан
дшафтов, могут быть полезны для управления именно этими видами и ланд
шафтами. Если десять исследований выявили важность качества местообита
ния, отсюда вовсе не следует, что роль пространственной конфигурации мес
тообитания, площадей участков или связностей для динамики видов во фраг
ментированных ландшафтах незначительна. Сам я склонен доверять общим 
доводам, изложенным в разд. 4.4, о влиянии площадей и связностей участков 
местообитания на скорость вымирания и повторной колонизации при прочих 
равных условиях. Все прочие условия, как правило, не являются равными, но 
это значит, что если изменчивость качества участков велика, то качество мес
тообитания следует включить в наши исследования и модели. Следует повто
рить: это не означает, что общие доводы о площадях участков, основанные на 
пороговых значениях размеров популяции ниже, которых происходит выми
рания, и общие доводы относительно связности, основанные на зависимости 
миграции и колонизации от расстояния, не состоятельны.

Фрагментация или общая площадь местообитания. Теперь обратимся 
к аналогичному вопросу о том, важна ли вообще фрагментация местообита
ния, или же — как утверждают Л. Фариг и др. (разд. 3.4) — выживание вида 
на фрагментированном ландшафте зависит в первую очередь от общей пло
щади местообитания. Суть вопроса в том, имеет ли какое-либо значение связ
ность популяции для распределения и пространственной динамики вида, 
населяющего более или менее фрагментированные ландшафты. Другими 
словами, зависит ли то, что происходит на некоем участке местообитания, 
от пространственного расположения этого участка по отношению к суще
ствующим локальным популяциям? Если учесть, что для подавляющего боль
шинства видов перемещения особей ограничиваются расстояниями, то сле
дует априори ожидать, что связность и фрагментация играют важную роль. 
Почему же тогда многие эмпирические исследования не могут выявить за
метного влияния связности (Fleishman et al., 2002; Thomas et al., 2002; J. Poyry, 
не опубликовано)? Тому есть несколько возможных причин:

• Малые пространственные масштабы исследования. Если иссле
дование было проведено на таких малых масштабах, что особи изучае
мого вида могли легко перемещаться с одного участка местообитания
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на любой другой в пределах изучаемого района, то нет никаких причин 
ожидать, что связность и фрагментированность окажутся важны. Это 
может объяснить, почему К. Мак-Гаригал и У. Мак-Комб (McGarigal, 
McComb, 1995), Jl. Фариг (Fahrig, 1997) и другие обнаружили незначи
тельное влияние уменьшения связности участков леса на встречаемость 
перелетных птиц в лесах умеренного пояса (однако см. Villard et al., 
1999). Исследуя бабочку-перламутровку (Speyeria nokomis), Е. Флейш- 
ман и др. (Fleishman et al., 2002) не обнаружили никакого влияния связ
ности на занятость участков. Однако обследованная ими территория 
была настолько мала (3 км в поперечнике) по сравнению со способнос
тью к полету этого мощного летуна, что здесь и не следовало ожидать 
хоть сколько-нибудь заметного влияния связности.
• Неудачная мера связности. К сожалению, в большинстве эмпиричес
ких исследований продолжается применение упрощенной меры связности, 
т.е. расстояния до ближайшей популяции или даже расстояния до ближай
шего участка местообитания, — хотя относительно этой меры было показа
но, что она лишена прогностической силы и приводит к искаженным ре
зультатам. С помощью мета-анализа А. Моиланен и В. Ниеминен (Moilanen, 
Nieminen, 2002) обнаружили, что в тех исследованиях, где в качестве меры 
связности используется расстояние до ближайшего соседа, меньше шан
сов обнаружить значимое влияние связности, чем в исследованиях, приме
няющих лучше обоснованную меру связности, описанную в разд. 1.4.
• Ландшафт не был сильно фрагментирован. Если большая часть ланд
шафта служит подходящим местообитанием для изучаемого вида, а зна
чит, степень фрагментации мала, то нет оснований полагать, что эмпири
ческое исследование обнаружит статистически значимый эффект фрагмен
тации. Иначе говоря, мы не ожидаем сильного влияния фрагментации, если 
ландшафт сильно не фрагментирован.
• Изучался комплекс несходных видов. Часто влияние связности изуча
ется на большой выборке видов, не все из которых могут быть специфич
ными для изучаемого типа местообитания. Повсеместное присутствие ви- 
дов-генералистов может маскировать реакцию на фрагментацию сравни
тельно малочисленных видов-специалистов. Именно так произошло в на
шем проекте, когда мы анализировали встречаемость лесных жуков в двух 
ландшафтах, — один из этих ландшафтов был фрагментирован сильнее 
другого (G. Varkonyi et al., не опубликовано).
• Неадекватное описание структуры ландшафта. Некоторым видам 
требуется два разных типа местообитания для завершения их развития. 
Классическим примером служат многие виды лягушек, которым нужны 
пруды для размножения, но также подходящие наземные летние место
обитания поблизости от прудов. С. Поуп и др. (Pope et al., 2000) описали
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случай с северной леопардовой лягушкой (Rana pipiens), когда буферная 
мера связности с окружающими прудами не объясняла плотности популя
ции лягушек в изучаемом пруду. Тем не менее, если в анализ включались 
наземные местообитания, то появлялся статистически значимый эффект 
связности.
• Меняющаяся среда. Современная встречаемость видов в некоем ланд
шафте может в значительной степени отражать те условия среды, включая 
степень фрагментации, которые имели место в прошлом, поэтому любая 
мера связности, вычисленная для современной структуры ландшафта, мо
жет вводить в заблуждение. Такого «ложного» отсутствия влияния связно
сти, в первую очередь, следует ожидать для долгоживущих организмов, 
вроде многолетних растений на лесных участках (Eriksson, ЕЬгШп, 2001). 
В нашем исследовании, посвященном распространению четырех вымира
ющих видов трутовиков на 23 небольших участках старого леса (Gu et al.,
2002), современная связность не объясняла встречаемость ни одного вида 
на этих лесных участках. Однако смоделированная мера связности, вклю
чавшая воздействие изменяющейся среды, имела значимое влияние на 
встречаемость трех видов (разд. 4.1; см. также рис. 4.5, посвященный рас
тениям на лугах-альварах в Эстонии).
Последний пример подчеркивает потенциальную важность моделирования 

пространственно-временных закономерностей утраты и фрагментации мес
тообитания при эмпирических исследованиях фрагментации. К сожалению, 
этот подход применим лишь тогда, когда мы располагаем исторической ин
формацией об изменении структуры ландшафта, а такая информация часто 
бывает недоступна. Но даже если мы не имеем записей о границах местооби
тания в прошлом, моделирование может быть полезно, так как укажет нам, 
какого рода эффектов следует ожидать от фрагментации при тех или иных 
допущениях. Перечень обстоятельств, при которых не стоит ожидать суще
ственного влияния связности, может показаться столь длинным и всеохваты
вающим, что перечень обратных случаев, когда связность важна, выглядит 
коротким и малозначимым. Но отсюда не стоит делать поспешных выводов. 
Есть великое множество видов, встречающихся в ныне сильно фрагментиро
ванных ландшафтах, для которых связность, скорее всего, важна. К сожале
нию, проводить изучение редких видов на больших территориях нелегко, по
этому исследователи склонны избегать ситуаций, в которых можно ожидать 
существенного влияния связности. Наконец, важно осознавать огромную прак
тическую важность наших выводов о влиянии фрагментации местообитаний 
на жизнеспособность популяций и метапопуляций. Если влияние связности 
игнорируется, менеджеры начинают в итоге реализовывать совершенно не
адекватные природоохранные меры, — наподобие чрезвычайно редкой сети 
крохотных ключевых местообитаний в эксплуатируемых бореальных лесах.
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4.7. Соотношение виды -  площадь

Теперь сменим тему и от рассмотрения динамики метапопуляций одного 
вида обратимся к статистическому описанию пространственной встречае
мости сообществ многих видов. Эти два направления исследований потен
циально связаны, так как можно вывести закономерности пространственно
го распределения встречаемости многовидовых сообществ, суммируя дан
ные закономерности для образующих эти сообщества отдельных видов. За
кономерность, интересующая нас в настоящем разделе, — это число видов в 
сообществе, зависящее от площади изучаемого участка, или соотношение 
виды -  площадь (SAR, Species-Area Relationship). Это соотношение хорошо 
известно экологам, по крайней мере, в течение столетия. Первый пример 
SAR (рис. 4.1) был документирован британским ботаником Г. Уотсоном 
(Watson, 1859; по: Rosenzweig, 1995) в том же году, когда Чарльз Дарвин 
опубликовал свой труд по естественному отбору. SAR часто описывают как 
один из поистине универсальных «законов» экологии, наряду с широтной 
встречаемостью видов, распределению видов по их обилию и так далее 
(Lawton, 1999). Существуют буквально сотни исследований, в которых SAR 
было получено для некоторых конкретных сообществ — или на настоящих 
островах, или на изолированных местообитаниях, или же на произвольно 
выделенных площадях (Rosenzweig, 1995).

SAR иногда связывают с динамической теорией островной биогеографии, 
предложенной Робертом МакАртуром и Эдвардом О. Уилсоном (MacArthur, 
Wilson, 1963, 1967). Эта теория открыла новые горизонты в 1960-х гг., выд
винув предположение, что распределение видов на островах не является ста
тичным, а представляет собой поток непрерывных изменений. На островах 
возникают новые популяции благодаря особям, осуществляющим опасные 
миграции через водные преграды, а существующие популяции, как и вооб
ще все популяции, подвержены некоторому риску вымирания (табл. 4.1). Этот 
риск может быть невелик, как обычно и бывает с популяциями на крупных 
островах, но он, тем не менее, всегда существует. Динамическая теория ост
ровной биогеографии дополнительно принимает разумное допущение, что 
вероятность появления нового вида выше для островов, расположенных бли
же к материку, т.е. к источнику расселяющихся особей, чем для удаленных 
островов. Анализируя роль размеров острова, эта теория прогнозирует, что 
на крупных островах будет обитать больше видов, чем на мелких островах. 
Это происходит по той же причине, по которой метапопуляционные модели 
предсказывают более высокую вероятность встречаемости конкретного вида 
на крупных, чем на мелких участках. Крупные острова и участки местооби
тания, как правило, населены более многочисленными популяциями, имею
щими меньший риск вымирания, чем мелкие острова и мелкие участки. Сход
ство между этими двумя моделями столь велико, что можно вывести модель
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для островов из основной метапопуляционной модели (Hanski, 2001). Рас
смотрим уравнение (4.7), базовую модель пространственно реалистичной 
теории метапопуляций, и предположим, что имеется R видов в материковой 
совокупности видов, которая определяет набор видов, теоретически способ
ных встречаться на островах. Умножим обе части уравнения (4.7) на R и 
предположим, что все виды похожи друг на друга в том смысле, что облада
ют одинаковыми значениями скоростей колонизации и вымирания, а значит, 
одной той же вероятностью р  встречаемости на острове /. Полагая, что все 
колонисты прибыли с материка, получим модель для ожидаемого числа ви
дов на острове i, S. = Rp:

dSjdt = c(R -  S.j -  eS. ‘ (4.12)
что представляет собой модель Мак-Артура-Уилсона, выраженную в форме 
дифференциального уравнения. Полагая далее, что параметр скорости вы
мирания е убывает с увеличением площади острова, эта модель предсказы
вает, что число видов в состоянии равновесия, даваемое выражением S*=cR/ 
(е + с), возрастает с увеличением площади острова (уменьшением <?). С этой 
точки зрения странно, что экологи и специалисты по охране природы обыч
но воспринимают теорию островной биогеографии и теорию метапопуля
ций как построения, представляющие разные парадигмы в популяционной 
экологии (обсуждение этого вопроса см. в Hanski, Simberloff, 1997).

Теория островной биогеографии придала дополнительную привлекатель
ность эмпирическим исследованиям SAR в 1960-х и 1970-х гг., и считалось, 
что документирование SAR внесет вклад в подтверждение этой теории. Это 
неверно, поскольку SAR можно также объяснить механизмами, совершенно 
отличными от тех, что описываются теорией островной биогеографии 
(Connor, McCoy, 1979; Rosenzweig, 1995; Hubbell, 2001). В самом деле, за 
многие годы экологи предложили много объяснений SAR, ни одно из кото
рых не стало общепризнанным. Это неудивительно, поскольку несколько 
возможных механизмов, действуя одновременно, могут способствовать тому, 
что большее число видов встречается на более крупных площадях. Динами
ка вымирания-колонизации наверняка играет в этом важную роль, — осо
бенно в случае небольших и сравнительно удаленных островов, изолирован
ных местообитаний и даже в случае произвольно выделенных территорий 
есть многочисленные свидетельства, которые демонстрируют возрастание 
риска вымирания с уменьшением размера популяции (рис. 4.2), зависимой 
от площади участка местообитания (рис. 4.3). Площадь участка также, веро
ятно, влияет на скорость колонизации, поскольку крупные острова оказыва
ются лучшими мишенями для мигрирующих особей. Это точно установлено 
для бабочек, перемещающихся из более мелких в более крупные участки 
местообитаний (Hanski et al., 2000; Petit et al., 2001; Whalberg et al., 2002).

Вторая важная причина, по которой на обширных площадях встречается 
больше видов, как правило, связана с большим разнообразием природных
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условий, в том числе более широким диапазоном микро- и макроместооби
таний, характерным для более обширных площадей. На малых участках про
сто меньше вероятность случайно встретить достаточное количество специ
фических сочетаний факторов природной среды, которые делают возмож
ным выживание популяций видов-специалистов на более обширных площа
дях. Эти два объяснения, гипотеза площади как таковой и гипотеза разнооб
разия местообитаний (Ricklefts, Lovette, 1999), могут также применяться 
совместно. Ожидается, что больший размер популяции на обширных пло
щадях снижает риск вымирания, но большая неоднородность среды в преде
лах крупных областей еще больше снижает риск вымирания, делая менее 
вероятным, что временные неблагоприятные изменения условий среды по
действуют на всех особей одновременно (Hanski, 1999). Даже без какой-либо 
неоднородности среды виды, обитающие на больших площадях, часто пред
ставляют собой наборы локальных популяций, что фактически превращает 
популяции на крупных островах в метапопуляции (Holt, 1992, 1997), что 
должно повысить их шансы на долговременное выживание. На больших тер
риториях маловероятно, что ареалы всех видов покроют целиком всю изуча
емую площадь. М. Ней-Нифл и М. Мангель (Ney-Nifle, Mangel, 1999, 2001) 
разработали модели SAR, основанные на распределении размеров ареалов 
видов и уровня занятости этих ареалов в сообществе. Еще одно объяснение 
SAR возникло из теории нейтральности биоразнообразия, которую выдви
нули Г. Белл (Bell, 2001) и С.П. Хаббелл (Hubbell, 2001).

Оставим на время фактические механизмы, которые могут породить SAR, 
и опишем простыми формулами соотношения между количеством видов и 
площадью. Есть две такие формулы, которые особенно широко применя
лись экологами. Первую обычно приписывают шведскому экологу О. Арре
ниусу (Arrhenius, 1921): степенной закон виды -  площадь

S = kAz (4.13)
где S — число видов, А — площадь, а к viz — две постоянные. Степенной 
закон SAR обычно выражают в логарифмической форме, log S = log к + z log 
А, которая часто воспроизводится в графической форме, при этом по оси 
ординат откладывается log S, а по оси абсцисс log А, с наклоном z. Первый 
пример SAR, приведенный Г.К. Уотсоном, изображен в таком виде на рис. 
4.1. Другая распространенная формула, приписываемая американскому эко
логу Г.А. Глисону (Gleason, 1922), отличается лишь тем, что не использует 
логарифмического преобразования числа видов: S = а + Ъ log А. Эта форма 
называется полулогарифмическим SAR. Есть и другие формы, применяв
шиеся экологами (например, Williams, 1995), но сейчас нет необходимости 
интересоваться ими.

Относительно формул, описывающих соотношение виды -  площадь, мож
но задать три важных вопроса, выраженных в терминах статистики. (1) Под
ходит ли эта формула для большого количества эмпирических данных? (2)
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Можем ли мы вывести эту формулу исходя из каких-то более фундаменталь
ных экологических соображений? (3) Вопрос, связанный с предыдущим: 
какова экологическая интерпретация параметров, определяющих угол на
клона, z и Ы Начнем с первого вопроса. Ответ на него положительный: да, 
степенной закон и полулогарифмическая форма SAR хорошо аппроксими
руют эмпирические данные, обычно объясняя, по меньшей мере, 50% раз
личий в числе видов (или логарифма числа видов) между разными острова
ми, хотя это значение сильно зависит от того, в каком размерном диапазоне 
находятся площади этих островов. В качестве широкого обобщения степен
ной закон, по-видимому, работает несколько лучше (Connor, McCoy, 1979; 
см. их табл. 1), хотя различие столь невелико, что я не стал бы тратить время 
на выяснение, какая формула лучше.

Наклон прямой при графическом изображении соотношения виды- 
площадь, выведенный из свойств отдельных видов. Даже если эмпири
ческие данные не поддерживают достаточно убедительно ни одну из пред
ложенных формул, некоторая формула все же может быть предпочтительнее 
по теоретическим соображениям. Существует способ выразить параметры 
наклона z и b через свойства отдельных видов, что указывает на возмож
ность вывести разные SAR из популяционной динамики одного вида 
(Ovaskainen, Hanski, 2003с). Чтобы это сделать, еще раз вернемся к уравне
нию (4.7), модели для пространственно реалистичной теории метапопуля
ций. Положим, как это сделали R Мак-Артур и Е. Уилсон в теории остро
вной биогеографии, что колонизация происходит с материка, и в этом случае 
скорость колонизации для острова / не зависит от заселенности других ост
ровов. Считаем, что скорости колонизации и вымирания зависят от площади 
острова; тогда инцидентность (вероятность присутствия) вида i на острове с 
площадью А выражается как p t(A) -  С [А) / [С (Л) + Е[А)]. О. Оваскайнен и И. 
Хански (Ovaskainen, Hanski, 2003с) показали, что

z(A) = I 'P /A )  [1 -р.(А)] х/А)/ Z iP/A), (4.14)

где х.(А) = -d  log[E£A)I Ct(Aj\ld log А. Этот результат выглядит сложным, но 
на самом деле он прост. Если полагать, что скорости колонизации и вымира
ния являются степенными функциями площади острова, как мы это делали в 
моделях метапопуляций в разд. 4.4, то член х. пропорционален тангенсу угла 
наклона зависимости инцидентности р[А) от логарифма площади (log А) в 
точке, в которой р. = 0,5; другими словами, «крутизне» специфичной для 
данного вида функции инцидентности. Уравнение (4.14), таким образом, 
показывает, как определенные свойства видов из сообщества усредняются, 
чтобы получить некое свойство сообщества, а именно наклон z степенного 
закона SAR. Другой тип среднего значения дает наклон полулогарифмичес
кой формы SAR:
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b{A) = I (p.(4) [1 - р{А)] х{А). (4.15)
Наклоны этих двух форм SAR могут быть, таким образом, объяснены 

свойствами рассматриваемых видов, хотя на этом основании нельзя сказать, 
какая из формул лучше. На самом деле можно выдвинуть доводы в пользу 
того, что полулогарифмическая SAR представляет собой предельный слу
чай степенной SAR (Ovaskainen, Hanski, 2003с). Теория, тем не менее, помо
гает интерпретировать разные SAR. Наклон зависит от видоспецифичных 
функций инцидентности (значений jr.) и от скорости, с которой новые виды 
появляются на острове при увеличении его площади, но в случае, когдар.(А) 
= 0,5, то данную площадь можно назвать критической площадью для вида г. 
Если логарифмы критических площадей для разных видов имеют экспонен
циальное распределение, мы получаем степенной закон SAR, если эти лога
рифмы имеют равномерное распределение, мы получаем полулогарифми
ческую форму SAR (Ovaskainen, Hanski, 2003с).

Не существует общепринятой интерпретации наклонов SAR в экологи
ческой литературе (Connor, McCoy, 1979; Rosenzweig, 1995; Ovaskainen, 
Hanski, 2003c). Это неудивительно, поскольку описанная выше теория ука
зывает, что значение наклона зависит как от среднего значения, так и, в мень
шей степени, от дисперсии видоспецифичных значений хР а также от харак
тера распределения критических площадей для разных видов. Только если 
какой-нибудь из этих факторов постоянен, можно надеяться объяснить на
клон вторым фактором. Вот один пример. Предположим, что скорость вы
мирания есть степенная функция площади острова, Е = е/А но что ско
рость колонизации от площади не зависит. В этом случае х. = С,ех (Ovaskainen, 
Hanski, 2003с), а значит, согласно интерпретации С,а, рассмотренной в разд.
4.4, усиление стохастичности среды приведет к более низким значениям х. 
(Hanski, 1998а). С. Маттер и др. (Matter et al., 2002) вычислили наклон кри
вой SAR у крупных и мелких птиц отдельно для четырех групп островов в 
океане. Идея этого сравнения состояла в том, что мелкие виды позвоночных 
более подвержены негативному влиянию стохастичности среды, нежели круп
ные (Pimm, 1991), поэтому мелким видам должны быть присущи меньшие 
значения х., чем крупным. Более ранние результаты (Hanski, 1993; Cook, 
Hanski, 1995) подтверждали это предсказание. А поскольку С. Маттер и др. 
изучали мелких и крупных птиц на одних и тех же островах, можно пола
гать, что распределение критических значений площадей островов было при
мерно одинаковым, и значит, наклон SAR должен по существу определяться 
значениями х.. В подтверждение этого авторы нашли, что наклоны были мень
ше для сообщества мелких видов птиц.

Соотношение виды -  площадь получают, суммируя сначала число отдель
ных видов, встречающихся на островах, на изолированных местообитаниях 
или на произвольно выделенных площадях, а затем строя регрессию этих 
сумм относительно соответствующих площадей. Те же самые данные по
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встречаемости отдельных видов на островах приводят к другому универ
сальному соотношению. Вначале мы вычислим количество островов, на ко
торых встречается каждый вид, а затем нанесем на график по оси ординат 
эти данные (число занятых каждым видом островов), а по оси абсцисс — 
средние обилия соответствующих видов на тех островах, где они встречают
ся. Мы получим соотношение распространенность-обилие (Hanski, 
Gyllenberg, 1997). Важное эмпирическое наблюдение состоит в том, что ши
роко распространенные виды, как правило, локально более обильны, чем 
виды с ограниченной распространенностью (Hanski, 1982; Brown, 1984). 
Чтобы не отклоняться далее от основной темы этого раздела, замечу, что эти 
два соотношения, похоже, дополняют друг друга. Если соотношение виды- 
площадь порождается динамикой вымирания-колонизации, то реалистич
ный наклон получается, только когда этот же процесс порождает положи
тельное соотношение распространенность-обилие (Hanski, Gyllenberg, 1997; 
Leitner, Rosenzweig, 1997). Предполагая, что имеются различия в обилии раз
ных видов, например, из-за различий в доступности необходимых им ресур
сов (емкости среды), — виды с крупными локальными популяциями, веро
ятно, должны иметь широкое распространение, потому что благодаря мно
гочисленности их локальных популяций им свойственны низкие скорости 
вымирания и высокие скорости колонизации. Сообщества обычно состоят 
из небольшого числа видов с высокой плотностью популяций и большого 
числа редких видов (Williams, 1964). Исходя из этих наблюдений, можно 
ожидать, что в пределах обширных территорий для многих видов (локально 
редких) характерно ограниченное распространение, тогда как лишь немно
гие виды (локально обычные) широко распространены. Эти различия в раз
мерах ареалов видов могут быть порождены также и другими процессами. 
Теоретические исследования (Ney-Nifle, Mangel, 1999, 2000) показали, что 
наклон SAR мал, когда многие виды имеют небольшие ареалы, и в этом слу
чае необходимо охватить выборкой обширный район, чтобы обнаружить 
большинство видов. Этот результат согласуется с результатами эмпиричес
ких исследований, показавших, что наклон обычно круче в масштабах кон
тинентов, чем в масштабах меньших территорий (Rosenzweig, 1995). На срав
нительно небольших пространствах, обычно изучаемых экологами, у боль
шинства видов достаточно обширные ареалы, покрывающие всю изучаемую 
площадь, тогда как на самых крупных территориях большинство видов име
ют ограниченные ареалы.

Применение соотношения виды-площадь для предсказания выми
раний. Соотношение виды-площадь применяется в природоохранной био
логии для предсказания уменьшения числа видов в ответ на уменьшение 
площади местообитания. Основные расчеты просты. Согласно степенному 
закону SAR, ожидаемое число видов, встречающихся в области площадью
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Л0, есть S' = кА():. Вопрос ставится так: «Каким будет число выживших ви
дов, если площадь области Ад сократится до А х, составляющей долю х от 
исходной площади, х  = A t/A0?» Ответ: St = kA f = к(хА0У = xzS0. В словесной 
форме: новое и меньшее число видов получаем, умножая исходное число 
видов, соответствующее исходной площади А0, на коэффициент уменьше
ния площади (х), возведенный в степень z. Принимая z = 0,25, что является 
частым итоговым результатом эмпирических исследований островов 
(McArthur, Wilson, 1967; Connor, McCoy, 1979; Rosenzweig, 1995), получаем, 
что если площадь уменьшилась до одной десятой исходного значения (х = 
0,1), то новое число видов составляет примерно половину исходного их чис
ла (точное значение равно 0,10 25 = 0,56). Именно так было выведено эмпири
ческое правило, с которым мы впервые столкнулись во вступлении к насто
ящей главе.

Очевидно, что это эмпирическое правило дает лишь приблизительное 
представление об отложенном вымирании. Сообщества состоят из видов, 
сильно отличающихся по своей экологии и по тому, как они реагируют на 
утрату местообитания. Реальная модель, показывающая весь механизм по
следствий утраты местообитания, состояла бы из совокупности моделей 
популяций и метапопуляций для разных видов или групп родственных ви
дов. А прогноз на уровне сообщества возник бы как сумма предсказаний для 
отдельных видов, с учетом также межвидовых взаимодействий, которые могут 
приводить к цепной реакции видов на изменения, произошедшие с другими 
видами, и, в конечном счете, к вымиранию (разд. 4.2). К сожалению, постро
ение такой модели невозможно из-за отсутствия необходимой информации.

Вот и всё, что можно сказать о теории. Теперь рассмотрим способы, кото
рыми пользовались исследователи, на практике применяя SAR для предска
зания вымираний. Эти вычисления часто приводят к разногласиям, как мы 
видели во вступлении к настоящей главе в связи с вымиранием птиц на о. 
Пуэрто-Рико. Важно обратить пристальное внимание на детали, на, так ска
зать, «мелкий шрифт» в расчетах вымираний. Одна из этих деталей — как 
вычислять исходное число видов А0, необходимое для предсказания вымира
ний с помощью SAR. Этот вопрос вызвал споры в случае с вымиранием лес
ных птиц на востоке Северной Америки, как сообщили С. Пимм и Р. Аскинс 
(Pimm, Askins, 1995). В этом регионе насчитывается около 160 видов лесных 
птиц. Большинство лесов было сведено после колонизации региона евро
пейцами, однако было зарегистрировано лишь четыре вымирания: странству
ющий голубь (Ectopistes migratorius), каролинский попугай (Conuropsis 
carolinensis), белоклювый дятел (Campephilus principalis) и червеедка Бах
мана (Vermivora bachmanii). Эти цифры представляются противоречащими 
теории. Если считать, что z имеет значение 0,25, которое вполне обосновы
вается данными (Pimm, Askins, 1995), то предсказанное число вымерших 
видов должно быть равно 25 в случае утраты половины площади исходных
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лесов, что служит минимальной оценкой лесного покрова в 1870 г. (с тех пор 
на значительных площадях леса восстановились). Ясно, что число 25 не яв
ляется успешным предсказанием, если истинное число вымерших видов со
ставляет всего 4. Однако, как объяснили С. Пимм и Р. Аскинс (Pimm, Askins, 
1995), эти четыре вида вымерли глобально на всей Земле, тогда как 25 — это 
предсказанное число регионального вымирания на востоке Северной Аме
рики. Следует отметить, что все эти виды могли не успеть вымереть за тот 
краткий период, когда лесной покров был минимальным (см. разд. 4.4 о вре
мени отклика метапопуляций на изменение среды). Число, к которому сле
дует применять предсказание SAR, — это число видов, ареалы которых бо
лее или менее ограничены лесами на востоке Северной Америки, а это чис
ло равно 21 (Pimm, Askins, 1995). Теперь вычисление приводит к ожидаемо
му числу вымираний 3,3,— это настолько близко к 4, насколько вообще можно 
было ожидать. Такие же успешные предсказания были сделаны для лесных 
птиц на атлантическом побережье Южной Америки (Brooks, Balmford, 1996) 
и для птиц и млекопитающих на крупных тропических островах в Юго-Во
сточной Азии (Brooks et al., 1997, 1999). Но в этих случаях теоретические 
расчеты сравнивались с числом вымирающих видов, а не видов, которые 
уже вымерли. Взять, например, значения, полученные в работе (Brooks, 
Balmford, 1996), для Атлантического лесного района Бразилии, где сохрани
лось 12% леса и 214 эндемических видов птиц, из которых согласно прогно
зу 88 видов должно исчезнуть. Действительно, 60 видов в настоящее время 
находятся под угрозой вымирания. В эту группу включают виды, которые 
имеют высокую вероятность вымереть в среднесрочной перспективе.

С помощью той же методики я вместе с Юхой Сиитоненом подсчитал 
ожидаемое число вымираний видов вследствие утраты природных лесов в 
Финляндии (Siitonen, Hanski, 2004). Эти расчеты сопряжены с рядом допол
нительных сложностей по сравнению с расчетами для птиц. Причины этого 
следующие. (1) Информация для большинства прочих таксонов более скуд
ная по сравнению с информаций о птицах, хотя много разнообразных видо
вых групп в Финляндии и других странах северной Европы изучено сравни
тельно хорошо. (2) Нас интересовало региональное, а не глобальное выми
рание видов; к счастью, нынешняя Красная книга Финляндии (Rassi et al., 
2001), в которой перечислены вымершие и вымирающие виды, вероятно, не 
менее исчерпывающая, чем любая другая национальная Красная книга. (3) 
Мы рассматривали утрату природных лесов, а не лесного покрова вообще, 
что вносит дополнительную сложность, поскольку существует «серая зона» 
лесов, более или менее похожих на природные и создающих подходящие 
местообитания для некоторых групп видов, адаптированных к природным 
лесам.

Мы проводили наши вычисления исходя из того, что общее число лес
ных видов в Финляндии было оценено цифрой 20 000, включая животных,
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растения и грибы (Siitonen, Hanski, 2004), из которых примерно 50% встреча
ются лишь в южной части страны. В двух хорошо изученных группах (жуки 
и трутовики) число лесных видов и доля видов, ограниченных природными 
лесами, составляют соответственно 2 ООО видов и 8% для жуков, и 215 ви
дов и 22% для трутовиков. Считая эти цифры репрезентативными, можно 
оценить, что число видов, ограниченных природными лесами, составляет 
что-то между 500 (5% из 20 000 лесных видов, встречающихся в Финлян
дии) и 2 000 видов (20%). Доля видов, ограниченных природными лесами и 
встречающихся лишь в южной Финляндии, составляет около 6% (от общего 
числа лесных видов) и для жуков, и для трутовиков. Так что будем полагать, 
что истинное значение лежит в диапазоне от 5 до 10%. Сохранившаяся пло
щадь природных и полуприродных лесов составляет около 1% в южной 
Финляндии и 10% в северной Финляндии. Применяя три заведомо не завы
шенные значения z, равные 0,05, 0,1 и 0,2, мы можем предсказать число вы
мираний лесных видов для Финляндии в целом. На рис. 4.16 показано пред
сказание для 18 сочетаний значений объясненных выше параметров (3 зна
чения для z, а также 2 и 3 оценки для видов, встречающихся только в при
родных южных лесах и для широко распространенных лесных видов). Са
мая низкая оценка — это 270 видов, самая высокая — 2 100 видов, со сред
ним 900 видов. Как эти цифры выглядят в сравнении с наблюдаемым коли
чеством вымерших и вымирающих видов? П. Расси и др. (Rassi et al., 2001)

Спрогнозированное отложенное вымирание (число видов)

Рис. 4.16. Число лесных видов, которые должны исчезнуть (отложенное 
вымирание) в Финляндии. Прогноз построен на основании соотношения виды- 
площадь. На рисунке показано предположение для 18 комбинаций параметров, 

см. объяснение в тексте (Ориг.).
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упоминают о 62 лесных видах, считающихся вымершими в Финляндии, и о 
564 видах, находящихся под угрозой. Вместе это составляет 626 видов, но 
это наверняка заниженная оценка, поскольку мы можем успешно классифи
цировать лишь примерно 7 ООО видов из общего числа 20 ООО. Разумное до
пущение состоит в том, что уровень угрозы одинаков для обеих групп ви
дов — для тех, которых можно классифицировать, и для тех, систематика 
которых разработана ещё недостаточно, что увеличивает число вымерших 
и вымирающих видов примерно до 1 800. Кто-то может возразить, что эта 
оценка несколько завышена, поскольку она включает виды, которые не явля
ются специфически зависимыми от природного леса. Однако большая часть 
вымирающих видов как раз зависит от природных лесов — в противном 
случае они не находились бы под угрозой вымирания, поскольку лесной по
кров как таковой имеется в изобилии. Не придавая излишнего значения вто
рой значащей цифре предсказанного числа видов, мы можем заключить, что 
расчет, основанный на соотношении виды-площадь, дал оценку, сопостави
мую с современным уровнем угрозы лесным видам в Финляндии.

4.8. Вымирания видов

Начиная с 1970-х гг., Международный союз охраны природы (International 
Union for Conservation of Nature, IUCN) вместе с другими организациями и с 
помощью многочисленных групп специалистов составляет всемирные Крас
ные книги животных и растений. Списки видов, занесенных в эти книги, 
ныне основаны на критериях, принятых в 1994 г. (IUCN, 1994). По сравне
нию с применявшимися ранее методами оценки статуса видов, находящихся 
под угрозой исчезновения, новые правила основаны на количественных кри
териях, характеризующих текущую численность и ареалы популяций, а так
же их изменения в прошлом. Эти новые критерии были введены для того, 
чтобы оценить вероятность вымирания за определенный период времени, 
например, за последующие 20 лет. Виды классифицируются по трем катего
риям: практически исчезнувшие (critically endangered — CR), исчезающие 
(endangered — EN) и уязвимые (vulnerable — VU). Например, вид классифи
цируется как исчезающий, если он соответствует хотя бы одному из следую
щих критериев: размер популяции уменьшился, по крайней мере, на 50% за 
последние 10 лет или за три поколения (выбирается тот период, который 
продолжительнее); площадь ареала менее 5 000 км2, и популяция сильно фраг
ментирована, или же прогнозируются уменьшение численности популяции 
и сокращение ареала; популяция насчитывает менее 2 500 особей и умень
шилась, по меньшей мере, на 20% в течение последних 5 лет или двух поко
лений, или же прогнозируется уменьшение числа размножающихся особей; 
численность популяции менее 250 особей, или ареал менее 50 км2; количе
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ственный анализ жизнеспособности популяции предсказывает, что вероят
ность вымирания больше или равна 20% в течение 20 следующих лет или 
пяти поколений (выбирается более продолжительный период). Как видно из 
данного перечня, критерии эти вполне исчерпывающие и могут дать ясное 
представление об уровне угрозы вымирания в последующие десятилетия, 
если, конечно, имеется необходимая информация для надлежащего приме
нения этих критериев.

В табл. 4.3 подытожена информация о числе видов позвоночных и рас
тений, вымерших с 1600 г., а также о числе видов, которым грозит вымира
ние. Информация о беспозвоночных столь скудна и неадекватна, что циф
ры по ним не стоит даже приводить. Напротив, млекопитающие и птицы 
столь хорошо изучены, что почти все известные науке виды были оценены 
по их природоохранному статусу. Цифры, которые стоит запомнить: от 1 до 
2% видов вымерло за последние 400 лет, а еще от 10 до 20% видов ныне 
относят к группе, которой грозит глобальное вымирание, но млекопитаю
щих в последней группе вдвое больше, чем птиц (табл. 4.3). Среди позво
ночных животных (без млекопитающих и птиц) и растений лишь около 5% 
видов достаточно хорошо изучены для того, чтобы можно было классифи
цировать степень угрожающей им опасности. Среди классифицированных 
видов доля вымерших составляет от 1 до 5%, но доля видов, которым угро
жает исчезновение, крайне высока, от 40 до 70% (табл. 4.3). Эти последние 
цифры могут быть выше, чем неизвестные цифры для всех видов, включая

Таблица 4.3. Процент вымерших и находящихся под угрозой 
исчезновения видов позвоночных животных и растений. 

Источник: МСОП (IUCN 2003; см.: www.redlist.org).

Г руппы 
видов

Число
известных
видов

Процент видов, 
для которых был 
оценен
природоохранный
статус

Процент
вымерших
видов3

Процент
видов,
находящихся 
под угрозой 
исчезновения11

Млекопитающие 4842 99 2 24

Птицы 9932 100 1 12

Рептилии 8134 6 5 62

Земноводные 5578 7 2 39

Рыбы 28100 5 6 49

Растения 287655 3 1 69

а Эти проценты подсчитаны исходя из количества видов, для которых был оценен 
природоохранный статус (см. третий столбец).

http://www.redlist.org
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те, что не были классифицированы, поскольку виды, встречающиеся на 
островах в океане, изучались более детально, чем материковые виды, а ос
тровные виды часто бывают уязвимыми из-за их малых ареалов и числен
ностей популяций. За отсутствием лучшей информации мы можем пола
гать, что доля исчезающих видов среди млекопитающих и птиц примени
ма к позвоночным в целом.

Я уже отмечал, что наши знания о беспозвоночных, хотя они и составля
ют большинство видов, настолько малы, что никаких оценок глобальной ско
рости вымирания получить невозможно. Дж. Томас и др. (Thomas et al., 2004b) 
проанализировали сокращение ареалов птиц, сосудистых растений и бабо
чек в Великобритании. Они обнаружили, что скорость сокращения ареалов 
за последние 20 лет была выше среди бабочек (71% видов сократили свои 
ареалы), чем среди птиц (54%) и растений (28% за 40 лет). Если считать, что 
причины этого упадка в Великобритании те же самые, что и во всем мире, то 
результат Томаса и соавторов означает, что бабочки и другие насекомые мо
гут сокращать свои ареалы, по крайней мере, так же быстро, как птицы и 
растения. Следовательно, можно ожидать, что скорость вымирания насеко
мых примерно та же, что и у птиц.

Современную скорость вымирания видов можно приблизительно подсчи
тать исходя из цифр, приведенных в табл. 4.3, следующим образом. Среди 
наиболее изученных групп животных, например, млекопитающих и птиц 
около 200 видов вымерло за последние 400 лет, а всего на нашей планете их 
обитает 15 000 видов. Таким образом, среднюю вероятность вымирания вида 
за 400 лет можно оценить величиной 0,013. Эта цифра соответствует 33 вы
мираниям на один вид за 1 млн. лет. Время жизни вида млекопитающих, 
согласно палеонтологической летописи, составляет около 2 млн. лет (М. 
Fortelius, личное сообщение), поэтому следует ожидать 0,5 вымирания на 
вид за 1 млн. лет. Эти расчеты показывают, что скорость вымирания за пос
ледние 400 лет была в 66 раз выше, чем естественная скорость вымирания. 
Эта скорость не велика, но она скорее всего занижена, поскольку интенсив
ность вымирания в настоящего времени увеличивается. За последние 100 
лет вымирание видов птиц происходило почти вдвое чаще, чем в период с 
1600 по 1900 г. (Groombridge, 1992). Важно отметить, что если скорость ут
раты тропических лесов останется на современном уровне (около 1% в год, 
разд. 2.3), то, учитывая, что большинство видов на Земле специализированы 
к обитанию именно в тропических лесах и не могут выжить где-либо еще, 
читатель может быстро подсчитать, что предсказанная скорость вымирания 
должна быть намного выше, чем указывают исторические записи по птицам 
и млекопитающим. Скорость глобального вымирания, выраженная в про
центах видов, вымирающих за десятилетие, была оценена от 1 до 5% на ос
нове ожидаемой утраты тропических лесов (Reid, Miller, 1989; Wilson, 1989; 
Reid, 1992). Совершенно ясно, что если уничтожение тропических лесов в
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ближайшее время не прекратится, то значительная часть видов на Земле 
будет утрачена уже к концу 21-го столетия.

Существенную часть среди вымерших видов составляют такие, о кото
рых нам ничего не известно, даже то, что они существовали. Е. Уилсон 
(Wilson) назвал вымирание таких неописанных видов центинеланским. На
звание происходит от горного хребта Центинела в Эквадоре у подножия Анд, 
где тропические леса были сведены после освоения этого района людьми. 
Подобные инциденты должны постоянно происходить в тропических лесах, 
где значительная часть видов, в особенности насекомых и других беспозво
ночных, до сих пор не описана учеными. Но центинеланские вымирания 
происходят также и в лесах умеренного пояса, особенно в Северной Амери
ке, где фауна остается значительно менее изученной, чем в Европе. Н. Вин
честер и Р. Ринг (Winchester, Ring, 1996) описали массивную выборку более 
600 ООО членистоногих, собранных на острове Ванкувер в Британской Ко
лумбии (Канада). На идентификацию всех собранных экземпляров уйдут 
многие годы, но авторы уже смогли сообщить о 30 видах панцирных клещей 
и 8 видах жуков-стафилинид, ранее неизвестных науке. Любопытно, что 
половина новых клещей была найдены в в высокоствольном старом лесу, 
где они населяли наземный покров, состоящий из трех видов мхов. Но ника
ких новых видов не было найдено за пределами старого леса.

Сокращение материковых ареалов. Общая закономерность в геогра
фическом распределении видов состоит в том, что плотности популяций 
обычно убывают от центральных частей ареала к его периферии, и популя
ции на периферии часто бывают более фрагментированы и более подверже
ны временным колебаниям численности, чем популяции в центральных ча
стях ареала (Brown, 1995; Maurer, 1999). Когда численность и ареал вида 
сокращаются, следует ожидать, что периферийные популяции будут наибо
лее уязвимыми, тогда как популяции в центральных частях ареала окажутся 
наименее пострадавшими. Для проверки этого предположения о сокраще
нии ареалов Р. Чэннел и М. Ломолино (Channell, Lomolino, 2000) проанали
зировали данные, относящиеся к 245 видам, представляющим разные сис
тематические группы на нескольких материках. Они обнаружили четкую за
кономерность, однако прямо противоположную той, которая ожидалась: боль
шинство видов, для которых произошло существенное (и часто быстрое) 
сокращение ареала, сохранились на периферии, а не в центре их историчес
кого ареала (на рис. 4.17 приведены некоторые примеры). Почему же Р. Чэн
нел и М. Ломолино получили такой неожиданный результат — и был ли этот 
результат действительно неожиданным? Теоретическое предсказание исхо
дит из предположения, что снижение распространенности и обилия проис
ходит по причинам, существенно не меняющим окружающую среду. Разу
меется, это не то, что происходит в современном мире. Главная причина со-



4.8. В ы м и р а н и я  в и д о в 2 4 7

Сумчатый волк 
а (Thylacinus cynocephalus)

Короткомордый крысиный 
Ь кенгуру (Bettongia gaimardi)

Большая прутогнездная Шаркбейская ложная мышь
с крыса (Leporillus conditor) d (Pseudomys fieldi)

Рис. 4 .17. Особенности сокращения ареалов 4 австралийских видов, исторические 
ареалы которых включали как острова, так и гораздо более обширные территории 

на австралийском материке, (а) Сумчатый волк (Thylacinus cynocephalus), (b) 
Короткомордый крысиный кенгуру (Bettongia gaimardi), (с) Большая 

прутогнездная крыса {Leporillus conditor) и (d) Шаркбейская ложная мышь 
(Pseudomys fieldi). Исторические ареалы показаны темно-серым, современные 

ареалы черным или стрелками. (Из работы Channell, Lomolino, 2000).

кращения ареалов — это утрата местообитаний. Следовательно, простран
ственные аспекты этой утраты, а не естественные популяционные процес
сы, — вот что определяет закономерности сокращения ареалов. По-видимо
му, сохранившееся местообитание чаще бывает расположено на окраинах 
материков или в периферических частях биомов, что и объясняет результат, 
полученный в работе (Channell, Lomolino, 2000).

Большое количество хорошо документированных случаев вымирания птиц 
и представителей других групп животных на океанических островах может 
создать впечатление, что островные виды особенно подвержены вымирани
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ям, тогда как виды, населяющие обширные территории сравнительно менее 
уязвимы. Но результаты только что цитированной работы (Channell, Lomolino, 
2000), приводят к противоположному выводу. JI. Манне и др. (Manne et al.,
1999) специально сравнивали вымирания птиц на островах и на обоих мате
риках Нового Света. Они обнаружили, что при схожих размерах ареалов виды 
на материке находятся в более уязвимом положении, чем виды на островах. 
Суть дела в том, что материковые виды могут быть так же уязвимы, как и 
островные. Закономерности, документированные Р. Чэннелом и М. Ломоли
но (Channell, Lomolino, 2000), показывают, что разнообразные антропоген
ные факторы зачастую приводят к исчезновению видов, которые некогда 
встречались повсеместно на огромных пространствах материков.

Случаи исчезновения видов, описанные в работах (Channell, Lomolino, 
2000; Manne et al., 1999), связаны с утратой и деградацией местообитаний, 
но также, возможно, и с такими факторами, как воздействие чужеродных 
видов, завезенных людьми, прямое преследование и так далее. В будущем 
еще один фактор вызовет огромные изменения видовых ареалов и увеличит 
риск глобального вымирания видов: изменение климата. Дж. Томас и др. 
(Thomas et al., 2004а) предположили, что подходящие местообитания, дос
тупные для многих видов, быстро исчезают из-за изменений климата. Они 
изучили выборку, в которую вошло более 1 100 видов, обитающих в ряде 
регионов, которые покрывают 20% поверхности суши Земли, и заключили, 
что от 15 до 37% видов будут «подвержены вымиранию» в течение 50 лет. 
Иными словами, эти виды окажутся под угрозой исчезновения, с большим 
или меньшим риском вымереть в течение 100 лет. Хотя некоторые допуще
ния, лежащие в основе работы Дж. Томаса и др. (Thomas et al., 2004а), могут 
быть поставлены под сомнение, итоговый вывод остается тем же — и это 
страшно, поскольку изменение климата до 2050 года практически невозможно 
предотвратить. Меры, направленные на борьбу с изменением климата, абсо
лютно необходимы, и то, насколько быстро и эффективно они будут реали
зованы, в значительной степени определит, наряду с другими факторами, 
будущее Земли. Но мы должны также признать необходимость мер, способ
ных смягчить последствия изменения климата, которое неизбежно в следу
ющие десятилетия. Я вернусь к этим вопросам в следующей главе при об
суждении стратегий выбора охраняемых территорий.

4.9. Резюме: пять пунктов, которые стоит запомнить

Метапопуляции. Метапопуляция — это совокупность из более или ме
нее обособленных локальных популяций, связанных миграцией и генными 
потоками. Метапопуляционная структура особенно распространена среди 
видов, населяющих сильно фрагментированные ландшафты, а также среди
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беспозвоночных, населяющих дискретные микроместообитания. Классичес
кие метапопуляции регионально выживают благодаря стохастическому рав
новесию локальных вымираний и повторных колонизаций. Пространственно 
реалистичная теория метапопуляций включает допущения о влиянии площа
ди участков местообитания и их связности на скорости локального вымира
ния и повторной колонизации, и эта теория предсказывает условия, при кото
рых метапопуляция может выживать во фрагментированном ландшафте.

Локальное вымирание: размер популяции и площадь участка. В сот
нях эмпирических исследований было показано, что независимо от факти
ческой причины вымирания его риск для популяции увеличивается с умень
шением размера популяции. Риск локального вымирания также возрастает с 
уменьшением площади участка местообитания, поскольку мелкие участки 
обычно населены небольшими популяциями. Исчезновение локальных по
пуляций связано с быстро убывающим биоразнообразием в большинстве 
экосистем. Каталог «Живая Планета» (Living Planet Index), вобравший в себя 
информацию о трендах популяций сотен лесных, пресноводных и морских 
видов, показывает общее сокращение биоразнообразия на 37% в период с 
1970 по 2000 г. Глобальное вымирание видов необратимо и потому наиболее 
опасно для биоразнообразия нашей планеты, тогда как локальные и регио
нальные вымирания видов наносят ущерб многим прямым и косвенным 
выгодам, которые можно было бы получить от биоразнообразия.

Порог вымирания и отложенное вымирание. Для долговременного 
существования метапопуляции необходимо, чтобы скорость возникновения 
новых локальных популяций была достаточно высока и компенсировала бы 
локальное вымирание. Но этого не происходит, если участки местообитания 
очень малы, что обуславливает высокую скорость вымирания, или если эти 
участки сильно изолированы, что снижает скорость повторных колонизаций. 
Порог вымирания — это тот случай, когда повторные колонизации едва вос
полняют локальное вымирание; ниже порога вымирания метапопуляция 
вымрет, даже если некоторое количество подходящих местообитаний все еще 
сохраняется в данном ландшафте. Те виды, которые находятся ниже порога 
вымирания, но еще не успели вымереть, оказываются в состоянии «отло
женного вымирания» и составляют определенную категорию для данного 
видового сообщества. Эти виды вымрут, если только качество среды не улуч
шится в достаточной степени для того, чтобы они вновь поднялись выше 
порога вымирания.

Соотношение виды -  площадь. Когда площадь местообитания увели
чивается, число видов в сообществе, населяющем это местообитание, тоже 
увеличивается. Для такого соотношения виды -  площадь имеется несколько 
причин. Одна из них — это высокий риск вымирания немногочисленных 
популяций, обитающих на небольших площадях. Другая причина— довольно 
большое разнообразие условий среды, характерное для обширных террито
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рий, что способствует встречаемости большего разнообразия видов. Лога
рифм числа в и д о в  имеет тенденцию линейно возрастать как функция лога
рифма площади, причем значение угла наклона 0,25 часто выявляется для 
островов и подобных островам изолированных местообитаний. Такое соот
ношение «виды -  площадь» приводит к эмпирическому правилу, согласно 
которому, когда утрачивается 90% площади местообитания, около половины 
видов соответствующего сообщества в итоге вымирает.

Вымирания видов. Долговременный тренд за последние 500 млн. лет 
состоял в постепенном эволюционном развитии все более разнообразной 
биоты. Естественная скорость вымирания видов отчасти обусловлена эво
люционным преобразованием старых видов в новые, а не исчезновением 
целых филогенетических линий. Для млекопитающих в палеонтологичес
кой летописи имеется множество данных, позволяющих оценить естествен
ную скорость вымирания видов, — было вычислено, что современная ско
рость вымирания в 100-200 раз выше естественной. Оценки, основанные на 
других данных, указывают, что современная скорость глобального вымира
ния выше естественной от 100 до 1 000 раз. Прогнозируется, что скорость 
вымирания будет быстро возрастать в текущем столетии из-за утраты место
обитаний и изменения климата.



ГЛАВА 5. УСКОЛЬЗАЮЩИЙ МИР

Вступление

8 июня 2003 г. Солнечно. Утром я покинул город Турку, расположенный 
на юго-западе Финляндии, и направился на север по дороге № 204. Пейзаж 
представляет собой мозаику бореальных лесов, возделываемых полей и пас
тбищ. Люди живут в небольших деревнях и хуторах. Безлесные участки не
велики, — в основном, не больше нескольких десятков гектаров. Это север, 
60° с.ш.; большинство жителей Земли сочли бы здешние места непригодны
ми для продуктивного сельского хозяйства. Однако, не считая нескольких 
голодных лет, случившихся до 2-й половины XIX в., финны все же смогли 
безбедно прожить здесь в течение последних столетий. Здешние леса не ра
дуют взор большим разнообразием, видов деревьев немного: ель, сосна, два 
вида березы, осина. Многие европейцы посчитали бы такой лес почти не
тронутым, но в действительности это далеко не так. Хотя деревья и не выса
жены рядами, практически весь лес интенсивно используется.

Цель моего приезда — Пуккипало, участок старого леса в 50 км на север 
от Турку, в Национальном парке Курьенрахка (Kurjenrahka). На сайте Служ
бы лесов и парков сообщается, что этот парк — самый большой и самый 
разнообразный по видовому составу комплекс торфяников на юго-западе 
Финляндии. То, что этот заповедник площадью в 2540 га — самый крупный 
охраняемый торфяник на юго-западе Финляндии, страны, где более 1/3 тер
ритории занято торфяными и другими типами болот, составляющими в об
щей сложности 10 млн. га, — само по себе говорит о многом. В Курьенрахка 
торфяник занимает площадь в 2 000 га. Остальные 500 га — это леса, из 
которых 50 га — старый лес Пуккипало. Ханну Ормио (Hannu Ormio), мой 
друг из Службы лесов и парков, прислал мне комплект карт с детальной ин
формацией о старом лесе Пуккипало. Он выглядит как небольшой прямоу
гольник, 900 х 600 м. На всех картах леса делятся на участки неправильной 
формы, с относительно однородным составом и структурой. Лес в Пуккипа
ло разделен на 20 таких участков. Из этих карт наиболее впечатляет та, на 
которой показан возраст деревьев. Участки с возрастом >150 лет закрашены 
красным, и видно, что большинство участков на прилегающей территории 
имеют возраст <60 лет, — такие леса изображены вплоть до обреза карты. 
Таким образом, Пуккипало — это совершенно изолированный участок ста
рого леса. Объём древесины составляет 220 м3/га. К сожалению, нет карты с 
указанием объемов мертвой древесины, которые невозможно рассчитать по 
аэрофотоснимкам и снимкам со спутника. На большинстве участков преоб
ладает сосна, но встречаются участки с доминированием ели и участки со 
смешанным древостоем.
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Вчера вечером я изучал аэрофотоснимки, показывающие лесную дорогу, 
ведущую в самый южный уголок Пуккипало. Эту дорогу я и выбрал. На 
аэрофотоснимках были видны соседние участки с полянами, на которых сто
яли отдельные деревья. Для исследователя вроде меня просто замечательно 
иметь всю эту информацию. Я хорошо представляю себе, что именно увижу, 
и еще не побывав на месте, могу сравнить экологические характеристики 
данного леса с тем, что мне известно о многих других лесах. Фактически 
такая информация охватывает все леса Финляндии, а это более 20 млн. га. 
Информационная технология стала неотъемлемой частью промышленного 
лесоводства. Количество древесины и виды деревьев в пределах каждого гек
тара можно оценить по информации из космоса. Леса расчищаются специ
альной техникой (харвестерами), которая оборудована компьютерами. Каж
дое срубленное дерево измеряется в процессе разделки, а информация о нем 
дополняет и без того обширную базу данных. Лесовозы, собирающие брев
на по всей огромной сети лесных дорог (а это около 140 ООО км в Финлян
дии), пользуются спутниковой навигацией, чтобы не пропустить даже не
большие штабеля бревен. Сложные компьютерные алгоритмы применяются 
при расчетах наименее затратных маршрутов для этих лесовозов. Такой объем 
информации и возможность учесть практически каждое крупное дерево на 
всех 20 млн. га леса делают мир более тесным. Эти 20 млн. га леса покажут
ся огромной территорией туристу, который попробует ее пересечь, но в базе 
данных эти 20 млн. га — пустяки для человека с подходящим набором ком
пьютерных программ и умением ими пользоваться.

Я вхожу в лес. Граница между участком молодого сосняка и охраняемой 
частью леса видна отчетливо, но сама структура этого старого участка до
вольно обычна. Преобладают сосны, как и рассказали мне карты, а на скали
стых обнажениях имеется несколько открытых участков. Пни отсутствуют, 
и не заметно следов прежнего лесопользования, хотя небольшая табличка у 
входа сообщает посетителю о вырубке в прошлом отдельных крупных дере
вьев. Пройдя несколько метров, я оказываюсь на участке с преобладанием 
ели. Везде встречается сухостой, но количество упавших стволов меньше, 
чем я ожидал. Нет явных следов прошлых лесных пожаров. Я перехожу че
рез старый ров. Давным-давно кто-то пытался осушить небольшой заболо
ченный ельник. И вдруг все кончается: я прошел старый лес всего за не
сколько минут.

Страница на сайте Службы лесов и парков сообщает, что Пуккипало от
личается высоким видовым разнообразием клопов и жесткокрылых, в том 
числе видов, находящихся под угрозой исчезновения, — вроде клопа под- 
корника раскрашенного (Aradus pictus), клопа подкорника березового (Aradus 
betulinus) и жука-щитокрылки (Calitys scabra). Жаль, что меня не сопровож
дает никто из коллег, хорошо разбирающихся в жуках. Далее на этом сайте 
сообщается: «Пуккипало имеет самый богатый набор видов сапрофитных



В с т у п л е н и е 2 5 3

грибов, включая такие формы, как трутовик розовый (Fomitopsis rosed) и 
трутовик лапландский (Amylocystis lapponicd). Это означает, что гниющая 
древесина присутствует здесь постоянно, причем по региональным меркам 
очень давно». Я знаю эти виды, но не могу их найти, — возможно, они есть 
на том конце участка, который я не посетил. Если они еще сохранились здесь, 
им некуда отсюда мигрировать, так как другие подходящие для этих видов 
местообитания находятся слишком далеко.

* * *

Я выхожу из старого леса, и передо мною снова современный пейзаж -  
леса интенсивно используются человеком, болота осушены. Но день еще не 
закончен. Пуккипало расположен всего в 25 км от того места, где Карл Рей
нгольд Зальберг (Carl Reinhold Sahlberg), профессор экологии и ботаники в 
1828 г. или несколько раньше собирал типовые экземпляры жука Pytho 
kolwensis. Личинки этого жука несколько лет назад показал мне Лаури Саа- 
ристо (Lauri Saaristo) в северо-восточной Финляндии, и об этом я писал во 
вступлении к главе 1. К сожалению, типовые экземпляры тех самых жуков, 
которых собрал и описал как новый для науки вид сам профессор Зальберг, 
утеряны. Их не увидишь в музеях естественной истории Хельсинки и Турку, 
где хранятся коллекции Зальберга. А мне хотелось бы посмотреть на эти 
маленькие черные создания и испытать то особое чувство, какое испытыва
ешь, созерцая оригиналы Рембрандта. В музее г. Турку в качестве типовых 
хранятся два экземпляра P. kolwensis из той же местности; их отловил Иоганн 
Рейнгольд Зальберг, внук Карла Зальберга, профессор энтомологии (тради
ции ценились в те времена: сын, внук и даже правнук Карла Зальберга — 
все они были профессорами энтомологии). Иоганн Зальберг жил с 1845 по 
1920 г., и жуки эти, вероятно, собраны после 1865 г.

Я  наводил справки о том месте, где были собраны типовые экземпляры. 
Никаких достоверных свидетельств не сохранилось. В ту эпоху энтомологи 
не сообщали подробных сведений о том, где именно и когда были обнаруже
ны насекомые, которых они собирали. Возможно, тогда казалось, что в на
шем мире все настолько стабильно, что такие сведения не имеют значения. 
Однако Ильпо Маннеркоски (Ilpo Mannerkoski) из Финского института ок
ружающей среды, исходя из существующих данных, все же сделал вывод о 
том, что первоначально этот вид был обнаружен на участке леса, называв
шемся Кольва (Kolva), — отсюда и научное название жука. Ильпо заключил, 
что самым вероятным местом его обнаружения был некий квадрат площа
дью 1 км2 у юго-западного берега озера Пихайарви (Pyhajarvi). Карл Заль
берг владел в здешних местах солидным поместьем и даже частью этого леса 
(Kontkanen, 1929). Мне потребовалось менее часа, чтобы проехать по не
большим дорогам из Пуккипало к тому месту, где, по всей вероятности, Карл 
Зальберг нашел типовые экземпляры Pytho kolwensis 175 лет назад.
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Существует краткое описание того, как выглядела местность Кольва 
(Kolva) в мае 1828 г., оставленное самим профессором Зальбергом. Уунио 
Саалас (Uunio Saalas), правнук Карла Зальберга, нашел это описание среди 
бумаг покойного отца и благоразумно законспектировал их в 1932 г. (Saalas, 
1932). Вот выдержка из описания Карла Зальберга: «Наблюдателя поражает 
природа этого леса [Кольва]. Сначала удивительная прогулка по темному 
участку леса, в котором лишь редкие дуновения ветра и проблески дневного 
света достигают лесной подстилки. А затем энтомолог, преследуя убегаю
щее насекомое, натыкается на ужасное нагромождение древесных стволов, 
поваленных бурями и лесными пожарами, через которые почти невозможно 
пробраться. В этих древних лесах можно встретить всевозможных редких 
обитателей северных стран». Далее Карл Зальберг приводит два перечня 
видов жуков, собранных им самим и его коллегами за два дня пребывания в 
лесу Кольва и окрестностях. Первый список из восемнадцати видов, собран
ных 19 мая 1828 г., по мнению Зальберга, заслуживает особого внимания. 
Он действительно замечательный, так как содержит не только названия ви
дов, но также количество особей каждого вида, обнаруженных за 6 часов, — 
количественная выборка жуков, собранных в 1828 году! Эти записи напоми
нают мне исследования по естественной истории в сельской местности Ан
глии, проведенные Гилбертом Уайтом (Gilbert White) и опубликованные в 
«Естественной истории Сельборна» (Selbome). О них писал Джон Лоутон 
(John Lawton, 2000) во второй своей книге из серии «Лучшие работы по эко
логии» («Excellence in Ecology»). Список из 18 видов, составленный Заль
бергом, скорее всего, включал 19 видов, так как одну пару видов не различа
ли в начале 1800-х гг., и оба этих вида, как известно, встречались в местах 
сбора материала. Из 19 видов один в настоящее время исчез на территории 
всей страны, и еще четыре находятся под угрозой исчезновения. Кроме того, 
считается, что около половины этих видов (8) исчезло в ряде районов на юге 
Финляндии, или же их численность чрезвычайно сократилась (I. Mannerkoski, 
личн. сообщ.).

Я приезжаю на берег озера Пихайарви и посещаю Хувитус (Huvitus) — 
деревушку, где располагается центр реабилитации детей и подростков. Не
скольким небольшим бревенчатым хижинам, которые, наверно, использу
ются как амбары, должно быть более 100 лет, а, возможно, они намного стар
ше. Эти постройки принадлежали профессору Карлу Зальбергу 150 лет на
зад. Покинув свою кафедру в Хельсинки, он переехал в 1841 г. в загородный 
особняк и примерно в 1850 г. разбил здесь, у озера Пихайарви (Pyhajarvi), 
большой фруктовый сад. Это было нелегкое предприятие. Земля считалась 
подходящей, но каменистой; потребовалось 5 000 человеко-дней, чтобы уб
рать камни. Зальберг все завершил, посадив 1 227 яблонь, слив и груш — 
тогда это был, очевидно, самый большой фруктовый сад в стране (Kontkanen, 
1929). Небольшой яблоневый сад и до сих пор существует в Хувитус.
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Склоняясь над картой, я ищу поблизости лесные массивы с преобладани
ем ели. Этот лесной район уже более нельзя считать нетронутым; я видел 
небольшие поля и пастбище с дюжиной лошадей недалеко от Хувитус, а пей
заж вдоль дороги представлял собой обычную мозаику из вырубок, молодо
го леса и деревьев с возрастом от 60 до 80 лет. Отъехав не более одного км, я 
выбираю небольшую дорогу, ответвляющуюся от главной между Хувитус и 
берегом озера Пихайарви. Останавливаюсь там, где ели кажутся самыми 
высокими. Войдя в лес, я приятно удивлен. Подстилка покрыта мхом, трава
ми, папоротниками, а многие деревья, должно быть, старше 100 лет. Что еще 
удивительнее, много крупных упавших и оставленных на месте стволов. Я 
смотрю на один такой ствол и вспоминаю, что рассказывал мне Лаури Саа- 
ристо о необходимых условиях, которым должно отвечать местообитание 
жука трухляка (Pytho kolwensis) (см. вступление к главе 1). Насколько я могу 
судить, ствол, лежащий передо мной, как раз отвечает этим условиям. Голы
ми руками я отрываю кусочки гниющей коры. Я уверен, что с точки зрения 
P. kolwensis ствол вполне подходящий. Вскоре я нахожу еще три таких же 
ствола. Пройдя 100 м, я попадаю на лесную делянку, где производятся сани
тарные рубки. Небольшой участок леса, в который я по счастливой случай
ности забрел, имеет площадь всего несколько гектаров. Здесь я обнаружи
ваю кое-что еще — небольшой знак, сообщающий, что этот крошечный пя
тачок — охраняемая территория. Кто-то из частных владельцев решил не 
расчищать свой лес, предпочтя оставить его таким, каков он есть.

Я не нашел личинок жука трухляка (Pytho kolwensis), но мне встретилось 
множество личинок жука усача рагия ребристого (Rhagium inquisitor) — его 
спутника в лесах северо-восточной Финляндии, где Лаури Сааристо показал 
мне этот вид. Со времен Карла Зальберга ареал P. kolwensis отступил на 500 
км к северу, при этом в центральной Финляндии известна только одна его 
популяция, полностью изолированная от тех нескольких, что еще существу
ют на северо-востоке, — одну из которых я и посещал. И все же этот вид 
ассоциирован с елью, доминирующим видом деревьев по всей Финляндии. 
Он весьма обычен для природных лесов. Трудно себе представить, как этот 
вид мог почти полностью исчезнуть на такой большой территории.

5.1. Утрата местообитаний и вопросы их сохранения

Утрата местообитаний — самая значимая причина вымирания популя
ций и видов (Wilkove et al., 1998), и вследствие этого охрана местообитаний 
является первоочередной задачей. Хотя связь между количеством и качеством 
местообитаний и жизнеспособностью популяций представляется сегодня 
такой очевидной, а многие местообитания в большинстве частей света под
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вергались значительному влиянию человеческой деятельности в течение со
тен и даже тысяч лет, — только в последние десятилетия острота этой про
блемы стала ясно осознаваться. Одна из причин такого позднего осозна
ния — то, что биологические основы охраны живой природы выделились в 
отдельную дисциплину только в 1970-е гг. (Simberloff, 1988).

Исторически законодательная деятельность, относящаяся к вопросам при
родных популяций и видов, была направлена на сохранение ценных биоре
сурсов или на охрану охотничьих угодий аристократов и других землевла
дельцев. Законы о земле короля Магнуса Эриксона (Magnus Ericsson) в Шве
ции (1347 г.) и короля Баварии Кристофера (Christpher) запрещали охотиться 
на дичь и пушных зверей на землях, являвшихся собственностью других 
землевладельцев (Vuorisalo, Laihonen, 2000, см. ссылки там же). Исключе
ние составляли крупные хищные млекопитающие, на которых можно было 
охотиться всюду. Соответствующие законы в Швеции (в состав которой в то 
время входила и Финляндия) приказывали убивать «вредных» животных. 
Примечательно, что указ короля Карла IX запрещал охоту на тетеревиных 
токах еще в 1608 г. (Haltia, 1950), хотя и в последующие столетия такая охота 
была весьма распространена. Очевидно, в северной Европе уже в позднем 
средневековье существовала озабоченность последствиями воздействия че
ловека на ценных охотничьих животных. Подобным же образом интенсив
ное сведение лесов фермерами, применявшими рубки и выжигания, вызыва
ло тревогу в северной Европе еще в XVII и XVIII вв., — правда, сохранить 
стремились не местообитания, а лесные ресурсы, необходимые для более 
важных целей, например, для заготовки крепежного леса и пиломатериалов 
(Kuisma 1993). Охраняемые территории существовали в Индии с IV в., а в 
Океании и на других островах были леса, объявленные «табу», что успешно 
защищало эти территории в течение столетий (Groombridge, 1992).

Эпоха сохранения местообитаний началась в северной Европе и др. мес
тах в XIX в. Изначально такие действия обосновывались необходимостью 
защитить живописные ландшафты и нетронутую природу. В Финляндии 
первым примером охраны живописных ландшафтов был указ императора 
Александра I от 1802 г., запрещающий рубку деревьев в лесу Пункахарю 
Эскер (Punkaharju Esker) (Borg, 1984). При этом идея создания национальных 
парков как образцов нетронутой природы была озвучена знаменитым швед
ским исследователем А.Э. Норденшельдом только в 1880 г. Следует от
метить, что Йеллоустонский национальный парк США был создан еще в 
1872 г., — в первую очередь благодаря уникальной геологии этой террито
рии. Количество охраняемых территорий быстро возрастало после Второй 
Мировой войны, а сейчас их площадь составляет 11,5% поверхности суши 
(Chape et al., 2003). Площадь эта не так уж мала, но следует отметить, что 
только 35% охраняемых территорий относятся к двум высшим категориям 
в соответствии с классификацией охраняемых территорий Международного
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союза охраны природы (МСОП). Это — заповедники со строгим режимом 
охраны нетронутой природы и национальные парки. Остальные 65% состав
ляют памятники природы, природные резервации, в которых возможна хо
зяйственная деятельность человека, а также охраняемые ландшафты и сырь
евые заказники, где такая деятельность подвержена лишь некоторым огра
ничениям. Более того, значительная часть общей площади охраняемых тер
риторий I и II категории, признанных заповедниками и национальными пар
ками, находится в непродуктивных и бедных видами экосистемах. Самая 
большая в мире охраняемая территория в северо-восточной Гренландии за
нимает около 1 млн. км2, и она одна составляет 17% общей мировой площа
ди охраняемых территорий категории I и II. Тем не менее, обнадеживает то, 
что общая площадь охраняемых территорий постоянно увеличивалась на 
протяжении последних 100 лет.

Охрана природы как наука зародилась в середине 1970-х гг. по двум ос
новным причинам: (1) беспокойство о том, что мелкие популяции могут по
терять свою жизнеспособность из-за инбредной депрессии и падения гене
тического разнообразия и (2) применение динамической теории островной 
биогеографии (MacArthur, Wilson, 1967) к наземным заповедникам (Simberloff, 
1988; Hanski, Simberloff, 1997). До этого времени заповедники и др. приро
доохранные территории создавались либо для охраны действительно уни
кальных природных объектов, либо в тех регионах, где поддерживать режим 
сохранения было чрезвычайно легко - в основном, в непродуктивных экоси
стемах. Теперь же островная теория поставила перед экологами вопрос: «Что 
предпочтительнее при прочих равных условиях, — взять под охрану дан
ную территорию как одно целое и создать несколько крупных заповедников, 
или же создать большое число малых заповедников?» Дебаты относительно 
SLOSS обсуждались нами в разд. 3.4. Это был новый подход, но практичес
ки неприменимый к обширным территориям, которые в первую очередь ин
тересовали сторонников охраны природы. На Земле очень мало территорий, 
где экологические, экономические и социальные ограничения позволили бы 
сделать реалистичный выбор между одним крупным заповедником и несколь
кими малыми. Тем не менее, дискуссии в рамках SLOSS позволили поста
вить вопрос о разных способах охраны местообитаний на основе популяци
онной биологии, и, таким образом, подготовили почву для последующего 
рассмотрения проблемы выбора заповедных территорий, обсуждаемой в разд.
3.4. И хотя до сих пор научные критерии выбора заповедных участков почти 
не повлияли на практику создания новых заповедников, это положение мо
жет измениться в будущем.

Основная цель, которой руководствуются специалисты при выборе тер
ритории для заповедника, — это обеспечение охраны максимального числа 
видов на территории, предназначенной для сохранения среды обитания (разд.
3.4). А. Родригес и др. (Rodrigues et al., 2004) попытались установить, ареа-



Рис. 5.1. Карта 25 центров биоразнообразия планеты (Myers et al., 2000).
* серрадо (cerrado) — равнина с травянисто-злаковой растительностью, расположенная среди густых лесов. — Прим. пер. ** карру (karoo) — 
плато, покрытое полупустынной растительностью из низкорослых кустарников — flp im . пер. *** Гаты (ghat, ghaut) — горная цепь, тянущаяся 
вдоль западного побережья п-ова Индостан — Прим. пер. **** Сандаланд (Sundaland) — запад Индо-Малайского архипелага. — Прим. пер. ***** 
Валласеа (Wallacea) — о-в Сулавеси и Восточная часть Индонезийского архипелага. — Прим. пер.
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лы скольких видов, обитающих на Земле, попадают в глобальную сеть охра
няемых территорий, охватывающую 11,5% всей поверхности суши (Chape et 
al., 2003). Они определили, что в выборке, составляющей более чем 11 тыс. 
видов млекопитающих, птиц, рептилий, амфибий, — 12% видов не были 
представлены ни на одной из охраняемых территорий (так называемые «вы
павшие виды»). Если рассматривать только охраняемые территории площа
дью более чем 1 ООО га, поскольку популяции на меньших территориях ме
нее жизнестойки, то процент выпавших видов удваивается до 25%. Главной 
причиной, почему так много видов остается за пределами охраняемых тер
риторий, оказывается нехватка заповедников в определенных частях плане
ты, где распространены эндемичные виды. Существующая сеть охраняемых 
территорий работает лучше, чем гипотетическая сеть, равномерно покрыва
ющая Землю, но несколько хуже, чем альтернативная сеть с такой же общей 
охраняемой площадью, но с предпочтительным размещением заповедников 
в тропических регионах (Rodrigues et al., 2004). Несомненно, сеть охраняе
мых территорий с имеющейся на данный момент общей площадью была бы 
особенно эффективна, если бы она охватывала 25% признанных наиболее 
значимыми по биоразнообразию мест земного шара (рис. 5.1; Myers et al.,
2000). Такие места, составляя только 1,4% всей поверхности суши, включа
ют 44% видов сосудистых растений, 35% птиц, млекопитающих, рептилий и 
амфибий. Кроме того, авторы (Myers et al., 2000) представили цифры затрат 
на охрану очень важных в плане биоразнообразия территорий: 500 млн. евро 
в год. Даже если бы эта цифра была в десять раз занижена, охрана особо 
важных для биоразнообразия территорий требует ничтожной доли от при
былей мировой экономики. То обстоятельство, что на практике эта задача 
совсем не тривиальна, показывает недостаточное внимание к сохранению 
биоразнообразия.

В последние годы возникла новая проблема, о которой исследователи, 
работающие над стратегией выбора территорий для заповедников, раньше 
не задумывались. Это изменение климата, которое подвергло сомнению клю
чевое предположение о том, что выбор заповедников на больших территори
ях может осуществляться без учета динамики пространственного распреде
ления видов (разд. 3.4). Анализируя состояние восьми крупных национальных 
парков США, К. Барнс и др. (Bums et al., 2003) предсказали вымирание до 
20% видов млекопитающих этих парков из-за изменившейся географии их 
местообитаний. Можно ожидать, что в дальнейшем виды будут исчезать из- 
за взаимодействий аборигенных видов и видов, которые начнут проникать в 
национальные парки с более южных территорий. Изменение климата— очень 
серьезная проблема, поскольку оно неизбежно и будет настолько сильно воз
действовать на большую часть природных местообитаний, что в той или иной 
степени наверняка повлияет на большинство видов. Проведенный анализ 
(Thomas et al., 2004а) предсказывает, что четверть видов, существующих на
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Земле, может оказаться под угрозой к 2050 г., так как изменение климата по 
существу уничтожит большую часть местообитаний (разд. 4.8). В некото
рых биомах воздействие будет особенно сильным. С. Уильямс и др. (Williams 
et al., 2003), основываясь на прогнозе Межправительственного Совета по 
изменению климата (Houghton et al., 2001), пришли к выводу, что повыше
ние температуры на 5 °С вполне возможно. Но такое потепление вызовет 
исчезновение более половины из 65 эндемичных видов позвоночных, как 
это следует из модели, созданной авторами применительно к влажным тро
пическим лесам Австралии. Понятно, что если изменение климата сокраща
ет площадь доступных местообитаний практически до нуля, то выбор аль
тернативных территорий для создания заповедников не поможет. Един
ственным спасением будет быстрое эволюционное изменение самих видов.

Биологи-эволюционисты зарегистрировали возрастающее число приме
ров быстрого эволюционного изменения видов (разд. 3.7). Но не стоит наде
яться, что такие изменения создадут реальную альтернативу исчезновению 
видов, которое последует за исчезновением их местообитаний. К счастью, 
не все виды в равной степени обречены подвергнуться вышеуказанному воз
действию. Важно помнить, что хотя сейчас мы уже не можем повлиять на 
предсказанные изменения климата к 2050 г., пока ещё не поздно принять 
соответствующие меры, которые могут дать эффект к 2100 г. Во всяком слу
чае, это гораздо лучше, чем ничего не делать (Anonymous, 2001).

Прогнозируемые сценарии изменения климата ведут к таким радикаль
ным изменениям местообитаний во многих частях земного шара, которые 
неизбежно окажут воздействие на географические ареалы большинства ви
дов. Для большей части мира это не является чем-то новым во временном 
диапазоне десятков тысяч лет, так как ледниковые периоды вызывали даже 
более драматичные изменения в распределении видов. Новым для последу
ющих 100 лет окажется большая скорость изменений окружающей среды и, 
соответственно, необходимость для видов «двигаться» быстрее при освое
нии благоприятных местообитаний. Кроме того раньше никогда не было та
кой сильной фрагментации многих ландшафтов, усложняющей дальние миг
рации. Анализ изменений ареалов у бабочек в Великобритании за после
дние 30 лет демонстрирует наглядный пример подобной ситуации.

Исследования на территории всей Европы показали, что северная грани
ца распространения многих видов бабочек за последние десятилетия смес
тилась на север (Parmesan et al., 1999). То, что эти изменения, скорее всего, 
связаны с потеплением климата, отражено в детальных исследованиях и до
казано посредством моделирования динамики конкретных видов с учетом 
известных для них требований к окружающей среде (для ознакомления см. 
Hill et al., 2002, Thomas, Hanski, 2004). Вся территория Великобритании была 
поделена на квадраты со стороной в 10 км, и волонтеры отмечали на картах 
места обнаружения различных видов бабочек в каждом квадрате. Результа-
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Рис. 5.2. Изменения ареалов: (а) углокрыльницы С-белое (Polygonia c-album), 
вида-генералиста, и (Ь) перламутровки красной или адиппа (Argynnis adippe), 
вида-специалиста в Великобритании и Ирландии с 1970 по 1982 г. и с 1995 по 

1999 г. (Карты любезно предоставлены «Центром охраны чешуекрылых» и 
«Центром регистрации биоты». В них использованы данные из проекта «Бабочки

в новом тысячелетии»),

том их стараний стала уникальная по детализации база данных, отражаю
щая изменения в распространении и численности видов. М. Уоррен и др. 
(Warren et al., 2001) дали оценку изменений, произошедших в распростране
нии 46 видов бабочек, обитающих на юге Великобритании. Для этого было 
проведено сравнение результатов двух широкомасштабных исследований, 
которые проводились в период с 1970 по 1982 г. и с 1995 по 1999 г. Прогнози
ровалось, что все эти виды распространятся еще дальше на север вследствие 
улучшения климатических условий. В действительности почти все стено- 
топные виды и половина эвритопных видов сократили свои ареалы как раз в 
эти периоды 1970-1982 гг. и 1995-1999 гг. из-за потери местообитаний (ср. 
два вида на рис. 5.2). Благодаря значительному сокращению пригодных мес
тообитаний специализированные виды оказались неспособны изменить свои 
ареалы при изменении климата. Эти виды как бы застревают на своей терри
тории и, что еще хуже, размеры их локальных популяций сокращаются из-за 
произошедших в прошлом и происходящих в настоящее время потерь мес
тообитаний и их фрагментации.

Основная идея стратегии охраны окружающей среды и выбора заповед
ных территорий состоит в том, чтобы заострить внимание на сохранении
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пространственной связности местообитаний при изменениях климата и тем 
самым минимизировать потери видов при исчезновении местообитаний и 
их фрагментации. Можно предвидеть, что успешно работающие системы 
заповедников в будущем будут вытянуты вдоль главных осей градиента из
менений окружающей среды, каковыми являются широтный и высотный 
градиенты. Сеть заповедников с достаточно широкомасштабной связностью 
предоставит видам какую-то возможность передвигаться при изменении кли
матических условий. В Европе сеть «Natura 2000» составляет основу приро
доохранных мер, но, к сожалению, в проекте этой сети не обращалось вни
мания на широкомасштабную связность, с учетом или без учета воздействий, 
связанных с изменением климата. Фактически сеть «Natura 2000» отражает 
устаревшие взгляды, когда главная цель состояла в сохранении репрезента
тивных «образцов» - избранных местообитаний и экосистем. Такая концеп
ция легко приводит к тому, что упор делается на региональные или нацио
нальные редкие местообитания, и при этом фактически игнорируется эф
фект связности! Напротив, концепция широких коридоров, пересекающих 
континенты, как предполагается в проекте Wildlands -  «Дикая природа» — в 
Северной Америке (разд. 3.5), более совместима с новыми требованиями, 
которые климатические изменения предъявляют к проектированию заповед
ников и к широкомасштабному сохранению биоразнообразия.

О б ы ч н ы е в и ды  в о б ы ч н ы х  л а н д ш а ф т а х . Усилия по охране природы 
часто сосредоточены на определенных видах, угроза вымирания которых 
очень велика. Для этого имеются две веские причины: вид, который поте
рян, потерян навсегда, но пока остаются хотя бы несколько особей, есть на
дежда его спасти. Известны также захватывающие истории со счастливым 
концом, когда вид, находившийся на грани исчезновения, был спасен. При
мером тому служит история эндемика пятнистого сокола (Falco punctatus) 
(Jones et al., 1995). Почти полная потеря лесов на острове Маврикий (98% 
первичного покрова к 1930 г.) была первоначальной причиной сокращения 
ареала этого вида, а интенсивное использование хлорорганических пести
цидов в период с 1948 по 1970 г. практически полностью уничтожило этот 
вид. В 1974 г. в естественных условиях жило только 4 особи. Хотя ситуация 
казалась безнадежной, тем не менее программа по восстановлению вида была 
принята, и в данном случае она сработала. Популяция сокола восстанови
лась от одной способной к размножению пары, а к началу 2000-х гг. уже 
насчитывалось от 500 до 800 особей (Nicoll et al., 2003). Неудивительно, что 
популяция потеряла более половины аллельного разнообразия и гетерози- 
готности, пройдя через «бутылочное горлышко» низкой численности 
(Groombridge et al., 2000), но она все же выжила, и в настоящее время выми
рание этому виду не грозит. Естественно, можно воспринимать этот и дру
гие замечательные успехи скептически, принимая во внимание, что многие
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другие подобные популяции и виды вымерли, несмотря на значительные 
усилия по их охране. По нескольким удачным мероприятиям нельзя делать 
поспешных выводов. Тем не менее, при достаточном уровне знаний и ресур
сов можно спасти и такие виды, вероятность вымирания которых очень вы
сока. Однако не стоит надеяться, что даже при неограниченных ресурсах 
можно организовать крупные спасательные операции для каждого отдель
ного вида, которому грозит вымирание.

Альтернативой проектам по охране единичных видов, находящихся под 
угрозой исчезновения, выступает проект, обращенный на те виды, которые 
можно было бы назвать «обычными», обитающими в обычных фрагменти
рованных ландшафтах. Существуют веские причины обратить пристальное 
внимание на обычные виды:

(1) Чтобы остановить массовое сокращение биоразнообразия (разд. 4.1), 
весьма важно позаботиться, чтобы виды, еще не находящиеся под угрозой 
вымирания, имели минимальные шансы стать вымирающими в будущем.

(2) Внимание к обычным видам в обычных ландшафтах требуется для 
сохранения разнообразия популяций и стабильности экосистем, которые 
нельзя сохранить даже при гарантии выживания последней популяции каж
дого вида, находящегося под угрозой полного исчезновения.

(3) Необходимо развивать планирование ландшафтов в таком направле
нии, которое даст возможность большему числу людей общаться с природ
ными сообществами и их обитателями. Без такого общения представления 
людей о живой природе и их отношение к ней неизбежно изменятся — мес
тообитания будут потеряны в реальном мире, потому что они исчезнут из 
сознания людей (разд. 5.6). А. Бэлмфорд и др. (Balmford et al., 2003) выска
зывают сходную идею, согласно которой сохранение местообитаний и попу
ляций сделает природоохранные мероприятия более привязанными к при
вычным для обыденного мышления масштабам времени (включая время, 
необходимое для получения позитивных результатов). Такие масштабы вре
мени обычно используют политики при принятии решений.

Поворот от глобального к малым региональным масштабам приводит к 
появлению новых проблем в деле сохранения биоты вообще и создания ох
раняемых территорий в частности. Понятие «охраняемая территория» в этом 
контексте не обязательно означает заповедники или другие типы традици
онных охраняемых территорий, — это понятие может включать любые уча
стки, которые значимы для биоразнообразия и которым не угрожает исчез
новение из-за быстрых перемен в природопользовании. На небольших тер
риториях плохо работает характерное для традиционных подходов к выбору 
охраняемых территорий предположение, согласно которому виды неограни
ченно долго существуют там, где они встречаются в настоящее время. Ма
лые популяции на небольших участках местообитаний подвержены реаль
ному риску вымирания (рис. 4.2 и 4.3). Поэтому для сохранения максималь
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ного числа видов в сети охраняемых территорий в региональных и нацио
нальных масштабах требуется обязательно принимать во внимание динами
ку пространственного распределения видов. По сути, требуется слияние про
екта создания сети заповедников с моделированием метапопуляции. О вы
шесказанном дает четкое представление пример, приведенный в главе 3 
(рис.3.5). Сложность состоит в том, что никогда не будет достаточной ин
формации для моделирования динамики пространственного распределения 
всех видов в больших сообществах. Поэтому приходится делать несколько 
упрощающих допущений, — например, допущение, что сообщество состо
ит из групп экологически похожих видов (видов, похожих в экологическом 
смысле). Стратегия выбора заповедников, проводимая без учета динамики 
пространственного распределения видов, может потерпеть крах в региональ
ных масштабах.

Примером национальной стратегии по охране природы, которая оказа
лась неудачной для сохранения биоразнообразия, являются мероприятия по 
охране различных типов болот в Финляндии. Первоначально 1/3 всей повер
хности суши в Финляндии была заболочена, но широкомасштабная програм
ма по осушению в 1960-1970-х гг. уничтожила значительную долю мохо
вых, низинных и других типов болот на всей территории страны (Wahlstrom 
et al., 1992). Программа сохранения заболоченных местностей была иниции
рована в конце 1970-х гг., с упором на некоторые, лучше всего сохранивши
еся заболоченные участки. В это время по-настоящему осознали невоспол- 
нимость их потери. Меры по охране, таким образом, были в основном со
средоточены на сохранении репрезентативных типов местообитаний, а не 
на создании сети заболоченных участков, где можно было бы ожидать со
хранения жизнеспособных метапопуляций видов, специализированных к 
существованию в конкретных местообитаниях данного региона. В результа
те произошло широкомасштабное сокращение численности видов, узкоспе
циализированных к заболоченным местообитаниям (Rassi et al., 2001), при 
этом остаточные популяции оказались привязанными к небольшим изоли
рованным охраняемым территориям. И этот процесс продолжается. Я не ут
верждаю, что было очевидно, какую совокупность заболоченных участков 
следовало охранять — специально выбранные разнотипные участки или же 
потенциально функциональные сети более заурядных заболоченных терри
торий. Но для данного периода природоохранной деятельности характерно, 
что этот вопрос вообще не ставился. Другое дело, что можно было бы взять 
под охрану гораздо больше заболоченных территорий, потому что экономи
ческий эффект от их осушения часто был минимальным или даже отрица
тельным. Любопытно, что для сохранения биоразнообразия в лесах север
ной Европы в настоящее время отстаивается противоположная точка зре
ния, — большие надежды возлагаются на возможность поддерживать био
разнообразие в лесах за счет чрезвычайно малых участков ключевых место
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обитаний (разд. 5.3). Столь противоположные подходы к охране болот (со
здание нескольких больших природоохранных территорий) с одной сторо
ны, и лесов (создание многих чрезвычайно малых фрагментов) с другой сто
роны, основаны не на знании экологии, — скорее они продиктованы эконо
мическими соображениями. Самые крупные заболоченные участки часто 
труднее всего осушить, а большие площади продуктивных лесов требуют 
больших затрат на охрану.

В итоге возникает вопрос: многого ли можно достичь с помощью мер по 
охране природы на региональном уровне? Этот вопрос особенно актуален, 
когда изменение климата грозит в последующие 50-100 лет коренным обра
зом изменить условия окружающей среды и, возможно, уничтожить место
обитания бесчисленных видов на больших площадях (Thomas et al., 2004а). 
Такие широкомасштабные изменения могут на самом деле нивелировать 
эффект, полученный от мероприятий по охране биоты на небольших терри
ториях конкретного региона. Исследования бабочек в Англии (Warren et al.,
2001) ясно показали, что изменения климата и потери местообитаний, а так
же их фрагментация — процессы взаимосвязанные, и для сохранения видов 
в этих условиях нам необходима иерархическая стратегия по охране приро
ды. Если на обширных территориях местообитания сильно удалены друг от 
друга, то их связность не может в течение длительного времени поддержи
вать популяции и метапопуляции, в тоже время, если связность на неболь
ших территориях становится мала, то перемещения отдельных особей по 
фрагментированным ландшафтам оказываются невозможными.

5.2. Восстановление местообитаний

Необходимость восстановления местообитаний вызвано тем, что, если их 
количество мало, и они сильно фрагментированы, то это и оказывается ос
новной причиной возникновения угрозы вымирания видов. В такой ситуа
ции создание максимального количества доступных для заселения видами 
местообитаний — именно то, что нужно. В США восстановление местооби
таний стало частью программы «Планирование охраны местообитаний» 
(Habitat Conservation Plans — НСР). Идея заключается в том, что при выдаче 
разрешения на изменение или уничтожение местообитания, которое исполь
зуется находящимся под угрозой исчезновения видом, где-то должно быть 
создано эквивалентное по площади и качеству местообитание, чтобы в це
лом этот вид не пострадал. Данная концепция — шаг вперед по сравнению с 
подходом, который сфокусирован на минимизации ущерба отдельным осо
бям при утрате местообитания (разд. 3.2). Правда, всестороннее изучение 
208 планов программы НСР, проведенное большой группой аспирантов и 
научных сотрудников, выявило серьезные проблемы в осуществлении этих



2 6 6 Г л а в а  5 . У с к о л ь за ю щ и й  м и р

планов (Kareiva et al., 1999). Часто отсутствует биологическая информация 
даже по базовой популяции, а это означает, что планирование лишено науч
ной основы, — имеются всего лишь догадки да надежды на успех. Создание 
нового местообитания, которое оставалось бы постоянно пригодным для 
конкретного вида, — дело непростое и неизбежно связанное с большим рис
ком неудачи. Итоговый вывод состоит в том, что в первую очередь следует 
избегать гибели исконного местообитания. В планах по восстановлению 
местообитания всякий раз необходимо предусматривать значительный за
пас прочности — обустройство буферных зон и т.п. Другая проблема состо
ит в том, что охрана нынешних местообитаний может противоречить вос
становлению других типов местообитаний. Например, в Великобритании 
существует подобное противоречие между восстановлением заливаемых 
морем участков на побережье, и сохранением пресноводных пастбищных 
маршей, которые образовались в бывшей приливной зоне, в прошлом искус
ственно отгороженной от моря. Теперь на этих маршах возникли новые сво
еобразные экосистемы, которые сами нуждаются в мероприятиях по охране 
природы (Pethick, 2002).

Действенные способы восстановления местообитаний в каждом случае 
достаточно специфичны, но существует несколько полезных общих положе
ний, которые следует знать. Специфические для определенных местообита
ний биологические и другие научные проблемы обусловили появление вос
становительной экологии, которая выделилась в новый большой раздел эко
логической науки с собственной общественной организацией — Междуна
родное общество восстановительной экологии (The Society for Ecological 
Restoration International — SER), собственными журналами (Restoration 
Ecology, Ecological Restoration) и учебниками (Jordan et al., 1990 и др.).

Один из общих вопросов, имеющих отношение к восстановлению ме
стообитаний, — влияние структуры ландшафта на жизнеспособность по
пуляций и видов, для которых восстанавливается местообитание. Об этом 
будет сказано ниже. Между тем следует заметить, что восстановление ме
стообитания приводит к такой ситуации в динамике популяций, которая 
противоположна сценарию «отложенного вымирания» (см. разд. 4.4). В 
последнем случае вид является «слишком обычным», учитывая качества 
местообитания и ландшафта, т.к. популяции не имели времени умень
шиться до нового «квазиравновесия», соответствующего нынешней струк
туре окружающей среды (такое равновесие может также означать и вы
мирание вида). И, наоборот, в ландшафтах с недавно восстановленным 
местообитанием ожидается, что популяции будут «слишком необычны
ми», потому что потребуется время, прежде чем положительные измене
ния в среде обитания станут очевидными и отразятся на численности 
популяции. Число видов, которые в итоге выиграют от улучшения усло
вий окружающей среды, может быть названо «видовым кредитом» (Hanski,
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2000; Nagelkerk et al., 2002). «Видовой кредит» состоит из трех элемен
тов (Hanski, 2000):

(1)Виды, которые уже исчезли на отдельных территориях, могут восста
новиться там после того, как площадь местообитания увеличится, и улуч
шится ее качество. При этом должно быть соблюдено условие, что конспе- 
цифичные популяции выживут на соседних территориях, с которых они мо
гут мигрировать в ту местность, где были восстановлены местообитания. 
Такие виды дают представление о видовом кредите в узком смысле этого 
термина.

(2) Вид, численность которого сокращается до критического уровня, при
водящего к его исчезновению, может восстановиться. Таким образом, вос
становленное местообитание может воссоздать предполагаемую позитивную 
численность популяции того вида, для которого такое равновесие в иных 
условиях могло бы привести к локальному вымиранию; в этом случае «ви
довой кредит» заменяет «отложенное вымирание».

(3) Численность вида может возрасти благодаря восстановлению место
обитания, и он исключается из списка видов, находящихся под угрозой ис
чезновения, что означает сокращение непосредственного риска вымирания.

В о сст а н о в л ен и е м ес т о о б и т а н и й  и м ет а п о п у л я ц и о н н а я  д и н а м и к а . С
точки зрения специалистов, занимающихся проблемой местообитаний, их 
успешное восстановление ведет к возникновению нового местообитания там, 
где ранее оно вообще не существовало. Ситуация складывается такая же, 
как и с временными местообитаниями, естественным образом возникающи
ми на местности, как это происходит во многих сукцессионных сообществах. 
Восстановленное местообитание оказывается пригодным для заселения, но 
поскольку оно является новым фрагментом, то возникает вопрос, доступно 
ли оно особям сохраняемого вида, и как быстро они смогут его заселить. 
Ясно, что чем дальше от существующих популяций расположено новое мес
тообитание, тем менее вероятно, что мигрирующие особи достигнут его в 
течение определенного периода времени, и, следовательно, не стоит ожи
дать значительного подъема жизнеспособности метапопуляций (разд. 1.4). 
Поэтому важно, где именно расположено новое местообитание, а не только 
его размеры и то, насколько успешно происходит восстановление требуе
мых условий окружающей среды. Также может возникнуть вопрос, следует 
ли сочетать восстановление местообитания с реинтродукцией особей, что
бы ускорить процесс появления новой популяции заданного вида в восста
новленном местообитании.

Сравнительные преимущества сохранения уже имеющейся сети участ
ков, улучшения качества существующих и создания новых местообитаний 
там, где их раньше не было, можно определить на основе метапопуляцион- 
ной теории (разд. 4.4). Такой анализ включает обычные для метапопуляци-
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онных моделей упрощающие допущения, которые в одних ситуациях могут 
быть слишком ограниченными, а в других — вполне адекватными. Анализ 
имеет своей целью оценить влияние площади небольшого участка место
обитания и его качества на ожидаемый размер локальных популяций, и, как 
следствие этого, на риск их вымирания, а также на зависимость колонизации 
от связности. Многие другие аспекты могут быть также важны для природо
пользования и должны быть включены в анализ. Одним из таких аспектов, 
вероятно, окажется экономическое ограничение объема ресурсов, направ
ленных на улучшение структуры ландшафтов для охраняемых видов. Такие 
ограничения могут быть учтены посредством использования подходящих 
способов оптимизации, — отличным примером подобного подхода были 
исследования по выбору территории под заповедник для бабочки шашечни
цы черноватой (Melitaea diamina) (Moilanen, Cabeza, 2002). Хотя структура 
метапопуляций не может дать окончательных ответов на все вопросы по со
хранению видов и природопользованию, — общая площадь и пространствен
ная конфигурация местообитаний в данном ландшафте часто оказываются 
определяющими факторами для жизнеспособности метапопуляций и, сле
довательно, заслуживают тщательного рассмотрения.

Чтобы проиллюстрировать возможность применения теории метапопу
ляций для решения вопросов, касающихся сохранения биоразнообразия и 
природопользования рассмотрим гипотетическую сеть локальных местооби
таний на рис. 5.3. Здесь я характеризую «значимость» этой сети для поддер
жания жизнеспособной метапопуляции гипотетического вида с помощью 
расчетов метапопуляционной емкости сети местообитаний (разд. 1.4 и 4.4). 
При таких расчетах необходимо использовать параметры, отражающие био
логию вида (значения, использованные в настоящем примере, даны в пояс
нении к рис. 5.3). Метапопуляционная емкость сети местообитаний, рассчи
танная на основе, предложенных параметров, на рис. 5.3 составила 10,3. Знать 
значение метапопуляционной емкости для одной сети само по себе не слиш
ком полезно, однако это позволяет сравнивать альтернативные варианты при
родопользования. Например, можно спросить, насколько изменится метапо
пуляционная емкость сети, если на рис. 5.3 улучшить качество участка № 1 
в 5 раз посредством интенсивного управления средой обитания. Я предпо
лагаю, что пятикратное улучшение качества местообитания ведет к пяти
кратному росту численности популяции. Такое изменение повысит метапо
пуляционную емкость сети на 14% благодаря уменьшению риска вымира
ния популяций на участке № 1 и возрастанию числа расселяющихся особей, 
которых данная популяция (в случае её длительного существования) напра
вит в другие локальные местообитания. Еще больший рост метапопуляци
онной емкости (77%) достигается увеличением размеров того же самого 
участка в 5 раз при сохранении его исходных качественных показателей. В 
модели подобное изменение ведет к точно такому же росту численности
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Рис. 5.3. Гипотетическая сеть локальных местообитаний, используемая для 

вычисления метапопуляционной емкости (разд. 1.4), необходимого параметра при 
внедрении альтернативных планов природопользования (подробности в тексте). 
Участки имеют логарифмически нормальное распределение территорий (размер 
круга пропорционален логарифму территории, занятой видом). Для вычисления 
результатов была использована пространственно-реалистичная модель Левинса 

(Ovaskainen, Hanski, 2001) со следующими значениями параметров 
8 = 5  = 5  = 0,5 а  = 2 5 =  1 Смысловое значение номеров участков

im ет ех  1 '

обсуждается в тексте. (Оригинал.)

локальной популяции, как и при улучшении качества местобитания в 5 раз 
без изменения размеров ареала. Но дополнительно в модели предполагает
ся, что увеличение занимаемой территории усилит иммиграцию на участок 
и сократит эмиграцию с участка и, следовательно, уменьшит смертность 
среди расселяющихся особей. Таким образом, увеличение площади локаль
ного местообитания, вероятно, принесет больше пользы для повышения ус
тойчивости метапопуляции, чем улучшение качества местообитания в пре
делах данного участка, — при этом должно соблюдаться условие, что оба 
изменения одинаково повлияют на ожидаемую численность популяции на 
данном участке. Взаимосвязь коэффициентов иммиграции и эмиграции, а 
также площади участка местообитания варьирует у разных видов, а приве
денный выше пример содержал значения параметров, полученные при изу
чении чешуекрылых и других насекомых (Hanski et al., 2004а).

Есть еще один фактор, который не включен в указанную выше модель, но 
зачастую обуславливает предпочтительность увеличения площади местооби
тания перед улучшением его качества. Этот фактор — топографическая ге
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терогенность, которая обычно возрастает при увеличении площади. Возрос
шая гетерогенность окружающей среды может уменьшить колебания чис
ленности популяции и, вследствие этого, риск ее локального вымирания (см. 
примеры на рис. 1.3). Метапопуляционная емкость увеличивается лишь на 
5%, если увеличивается в 5 раз площадь участка № 2, а не участка № 1, пото
му что участок № 2 слабо связан с основной сетью (рис 5.3) и, следователь
но, играет незначительную роль в динамике метапопуляции. Наконец, что
бы оценить важность восстановления местообитаний, мы также можем под
считать преимущества создания совершенно нового участка в сети. Так, ме
тапопуляционная емкость первоначальной сети возрастает на 18%, если к 
сети добавить участок, представленный белым кружком на рис. 5.3.

Эти примеры показывают, как можно использовать данную теорию для 
ответов на конкретные вопросы, возникающие в контексте природопользо
вания. Недостатком таких прогнозов оказывается то, что они относятся к 
долговременной динамике метапопуляций, а цель управления обычно со
стоит в том, чтобы помочь виду выжить в ближайшие годы при катастрофи
чески неблагоприятной ситуации. В этом случае интенсивное управление 
определенными популяциями и участками может быть единственным ра
зумным подходом в краткосрочной перспективе. А модельные прогнозы луч
ше всего строить посредством имитационного моделирования, учитываю
щего точную пространственную структуру метапопуляции, т.е. где именно в 
сети участков в настоящее время встречается охраняемый вид и какова чис
ленность локальных популяций.

В о с ст а н о в л ен и е  м е с т о о б и т а н и й  и п ер ес ел ен и е . Если местообитания 
восстанавливаются на территориях, слабо связанных с существующими по
пуляциями, то возможной мерой сохранения вида оказывается его реинтро
дукция во вновь восстановленное местообитание. Бесчисленные виды рас
тений и животных подверглись переселениям, хотя в основном не ради их 
сохранения и, как правило, без внимания к популяционной связности (разд.
5.4). Лучше всего мне известны случаи переселения бабочек, и ниже я рас
смотрю выводы, сделанные на основе анализа результатов этих интродук
ций (Hanski et al., 2004а). Самой исчерпывающей сводкой по переселению 
бабочек является анализ, выполненный по 323 интродукциям в Великобри
тании (Oates, Warren, 1990).

Прежде всего, выяснилось, что большая часть интродуцированных попу
ляций выживает только в течение короткого периода времени. Было показа
но (Oates, Warren, 1990), что 26% интродуцированных популяций просуще
ствовали максимум до трёх лет, и только 20 из них (6%) выжили в течение 
более 10 лет. Хотя многие интродукции оказались неудачными из-за непод
ходящей среды обитания, но высокий коэффициент гибели характерен для 
небольших популяций бабочек даже в благоприятных местообитаниях
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(Hanski, 2003), а интродуцированные популяции обычно невелики. Длитель
ное существование интродуцированных популяций требует либо относитель
но больших территорий, либо одновременной интродукции в сети участков. 
Последний пример взят из наших исследований обыкновенной шашечницы 
в Финляндии. Все популяции, которые были интродуцированы нами на обо
собленные и, как правило, небольшие участки (~1 га), вымерли через не
сколько лет (около 10 интродукций; М. Kuussaari, I. Hanski, неопубл.). А един
ственная успешная интродукция была осуществлена на острове Соттунга в 
Аландском архипелаге, где имеется сеть из примерно 30 небольших участ
ков местообитаний, и где интродуцированная метапопуляция существует с 
1991 г., то есть уже 14 лет. Интродуцированная метапопуляция выжила, хотя 
ни одна локальная популяция за 14-летний период не сохранилась (рис. 3.1). 
Метапопуляционная емкость этой сети составляет 0,82. Если сравнить сеть 
участков на главном острове Аландского архипелага с результатом, показан
ном на рис. 4.13а, то можно прогнозировать, что на острове Соттунга эта 
популяция действительно выживет (обратите внимание, что логарифм 0,82 
= -0,09; см. рис. 4.13а).

Интродукция, вероятно, бывает более успешной, когда одновременно пе
реселяется большое количество особей. Подтверждение этому найдено в 
исследованиях по птицам и мелким млекопитающим (Sheppe, 1965; Crowell, 
1973; Ebenhard, 1987, 1991; Veltman et al., 1996), но не для бабочек (Oates, 
Warren, 1990). Отсутствие ощутимого эффекта от интродукции чешуекры
лых, вероятно, более всего связано с огромным значением качества место
обитаний на участке интродукции, которое тщательно не контролируется 
исследователями на большей части заселяемых территорий. Преобладающие 
погодные условия во время интродукции и сразу после нее могут быть важ
ны для бабочек и других насекомых, но, по-видимому, имеют меньшее зна
чение для птиц и прочих позвоночных. Другой потенциальной проблемой 
при переселении совсем небольшого числа особей оказывается инбридинг, 
который может ухудшить выживаемость последующих поколений (разд. 3.6). 
Планируя переселение, нужно детально рассматривать вред, который может 
быть вызван сокращением численности исходных популяций, смешением 
переселяемой популяции с адаптированными к данной местности генотипа
ми и интродукцией особей в такие условия окружающей среды, к которым 
они плохо приспособлены. Использование особей, выращенных в неволе, в 
качестве источника для интродукции позволяет не изымать их из естествен
ных популяций, но такие особи могут быть плохо приспособлены к конкрет
ным местообитаниям (например, бабочки: Lewis, Thomas, 2001; Nieminen et 
al., 2001). Это еще сильнее снижает шансы на успешное воссоздание попу
ляции при переселении. Ясно, что приоритет следует отдать охране суще
ствующих популяций и метапопуляций, а не расходованию ограниченных 
ресурсов на очень рискованные мероприятия по созданию новых популя
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ций. Но бывают обстоятельства, когда переселение может служить эконо
мически эффективным способом сохранения вида. Этот метод может быть 
использован для восстановления местообитаний при наличии вида с хорошо 
известной биологией и местообитания, полностью пригодного для длитель
ного существования этого вида.

Восстановление местообитаний в бореальных лесах: сравнение аль
тернативных моделей. Здесь пойдет речь о моем исследовании моделей, 
которое я проводил, стремясь проанализировать относительные преимуще
ства различных мер по улучшению качества эксплуатируемых бореальных 
лесов для видов, находящихся под угрозой вымирания (Hanski, 2000). Про
вести такое исследование меня подвигли противоречия, которые возникли 
между интересами природопользования и интересами сохранения видов. В 
моем исследовании анализировалась ситуация в Финляндии, но общие его 
положения широко применимы также для других лесных ландшафтов и раз
личных типов местообитаний. В модели лесной ландшафт представлен как 
решетка, каждая смежная клетка которой — это лес с определенными каче
ственными характеристиками для важнейших видов сообщества. Качествен
ные характеристики, естественно, зависят от экологических требований вида; 
в данном случае качество может включать такие компоненты, как объем мер
твой древесины и число лиственных деревьев в лесу с преобладанием хвой
ных деревьев. Встречаемость видов в лесонасаждениях (клетки решетки) 
показана их присутствием или отсутствием. Таким образом, эта модель — 
пример стохастических моделей колонизации участков местообитаний 
[stochastic patch occupancy models], описанных в разд. 4.4. Ключевые допу
щения состоят в том, что риск вымирания локальной популяции на данном 
участке леса обратно пропорционален качеству местообитания, потому что 
участки с низким качеством обычно поддерживают небольшие локальные 
популяции с высоким риском вымирания (рис. 4.2), и при этом заселение 
пустого участка зависит от его связи с существующими локальными популя
циями. Модель включает эффект спасения (Hanski, 1999), т.е. уменьшение 
вероятности вымирания популяции в хорошо связанных между собой учас
тках, потому что иммиграция из соседних лесонасаждений увеличивает чис
ленность популяции на рассматриваемом участке. Модель допускает также 
региональную стохастичность, — имеется в виду, что динамика популяций 
связана с особенностями окружающей среды, из которых самая важная — 
погодные условия. Региональная стохастичность — характерная черта ог
ромного большинства природных метапопуляций (Hanski, 1999). Чтобы уз
нать подробности и значения всех параметров, используемых в моделирова
нии, читателю следует обратиться к оригиналу статьи (Hanski, 2000).

Модель имеет несколько параметров и широкий спектр анализируемых 
ситуаций. Здесь я сравню ряд сценариев, имеющих отношение к лесовод
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Рис. 5.4. Распределение качества древостоя в четырех вариантах моделей, 
обсуждаемых в тексте и анализируемых на рис. 5.5 (из Hanski, 2000).

ству и сохранению видов. Исходное состояние во всех прогонах модели было 
одним и тем же. Первоначально присутствовала некоторая изменчивость в 
качестве участков леса, как показано на рис. 5.4а, но обычно их качество 
было низкое. Отсутствовала пространственная корреляция качества между 
различными участками леса, и это означает, что ландшафт был задан незави
симым выбором параметра качества для каждого участка (рис. 5.4а). Подоб
ная ситуация вполне репрезентативна для нынешних интенсивно использу
емых лесных массивов северной Европы с небольшим количеством участ
ков древостоя высокого или относительно высокого качества, случайным 
образом разбросанных среди остальных лесных массивов, малопригодных 
для обитания рассматриваемого вида.

Первоначально каждый участок леса имел 50%-ную вероятность присут
ствия на нем изучаемого вида. Структура ландшафта и значения параметров
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Рис. 5.5. Прогнозируемые изменения распространенности (количества 
заселенных лесных участков) гипотетического вида в процессе моделирования 

четырех вариантов, обсуждаемых в тексте. В каждом случае показаны результаты 
десяти независимых моделей, жирная линия дает средние показатели 

распространенности. Горизонтальная пунктирная линия показывает среднее 
значение качества лесных массивов (масштаб не показан). Группа графиков в ряду 
(а) дает прогноз для обычного сценария, без каких-либо изменений в современной 

структуре лесного ландшафта. Три другие ряда представляют результаты трех 
разных вариантов моделей по улучшению качества лесных местообитаний в 

течение 20 лет, — выполнение мероприятий начинается либо в настоящее время 
(слева), либо через 30 лет (справа) (из Hanski, 2000).
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были выбраны для моделей так, что численность вида снижалась от задан
ной начальной стадии до вымирания метапопуляции (рис. 5.5а). Этот сцена
рий был обусловлен тем, что предположительно структура леса ранее была 
более благоприятна для данного вида и, следовательно, в начале моделиро
вания вид был явно «чрезмерно распространен» для имеющейся в настоя
щее время структуры ландшафта. Таким образом, даже без дальнейшего из
менения структуры (горизонтальная пунктирная линия на рис. 5.5а) числен
ность вида постепенно убывает до его полного вымирания. Временное вы
живание вида в современном ландшафте, таким образом, представляет со
бой «отложенное вымирание» (см. разд. 4.4). На таком фоне теперь рассмот
рим три разных варианта изменения структуры ландшафта.

(1) Первый вариант показывает ситуацию, при которой события развива
ются согласно новому кодексу лесного хозяйства, приведенному в основных 
правилах по сохранению окружающей среды Службы лесов и парков Фин
ляндии (Karvonen, 1999). Эти правила предлагают сохранять деревья, их от
мершие части (коряги, пни и т.п.), а также небольшие участки ключевых 
лесных местообитаний (разд. 5.3), оставшихся среди вырубок. В модели эти 
предложения учитываются на основании допущения, что через 20 лет каче
ство каждого лесного массива самостоятельно изменится до некоей новой 
величины, показанной на рис. 5.4Ь. Нет большой разницы в первоначальном 
распределении значений качества между участками, но среднее для новых 
значений выше, чем среднее для прежних значений, — следовательно, в сред
нем качество лесного ландшафта в целом увеличивается на 20% (эту цифру 
не следует понимать как 20%-ное сокращение заготовок леса). Самые низ
кие значения качества лесов выше, чем были раньше, но нужно отметить, 
что новое распределение (рис. 5.4Ь) утрачивает «хвост» высоких значений, 
присутствующих в исходном распределении (рис. 5.4а). Основание для это
го предположения следующее: постоянно интенсифицирующаяся эксплуа
тация лесов предполагает уничтожение высококачественных участков, — 
например, некоторых оставшихся небольших участков леса со старыми еля
ми. В результате качество лесонасаждений в среднем и, следовательно, ка
чество всего лесного ландшафта возрастает, но в то же время участки с су
щественно более высоким, чем среднее, качеством вырубаются. Последствия 
этих процессов для динамики популяции, прогнозируемые моделями, пока
заны на рис. 5.5 (график слева). Хотя среднее качество лесов повысилось по 
сравнению с исходной ситуацией, но степень ухудшения ситуации для гипо
тетического вида должна, как прогнозирует модель, расти, а не уменьшаться 
(сравните с рис.5.5а). Причина этого, казалось бы, неожиданного результата 
в том, что небольшой рост средних значений качества леса не может компен
сировать вред от уничтожения участков, которые исходно обладали самым 
высоким качеством.
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(2) В следующем варианте подход к лесному хозяйству другой. В нем 
первоначальный лесной ландшафт видоизменяется при изменении качества 
только 10% лесных угодий, для которых новое значение качества берется из 
распределения, показанного на рис. 5.4 (с). Средняя величина такого распре
деления значительно выше, чем средняя величина двух предыдущих (рис. 
5.4а, Ь). Но так как изменениям подвергнутся лишь 10% лесных участков, то 
среднее значение улучшения качества леса на ландшафтном уровне оказы
вается примерно таким же, как и в предыдущем варианте, что можно видеть, 
сравнив пунктирные линии на рис. 5.5Ь,с, показывающие среднее значение 
качества древостоев. В данном случае прогнозируемые последствия для вы
живания вида положительные (рис.5.5с) по сравнению с основным вариан
том, отражающим традиционную практику лесоводства (рис. 5.5а).

(3) Улучшение качества древостоя в третьем варианте оказывается прибли
зительно таким же, как и в двух предыдущих, но теперь изменения в структуре 
лесного ландшафта достигаются другим способом. Сначала я рассчитал для каж
дого участка леса индекс, определяющий, насколько тесно каждый участок был 
связан с другими участками высокого качества. Затем качество участков леса с 
высокой степенью связности с высококачественными участками было измене
но с вероятностью 0,5, причем новое значение качества было извлечено из рас
пределения на рис. 5.4 d. Такой подход ведет к агрегации участков высокого 
качества, не вызывая большего по сравнению с предыдущими вариантами улуч
шения качества леса. В действительности при осуществлении такого варианта 
восстановления местообитаний большее внимание уделяется участкам леса, 
расположенным рядом с уже существующими участками, имеющими высокое 
качество, включая охраняемые территории (если таковые встречаются в ланд
шафте). Последствия для популяционной динамики при таком изменении струк
туры лесного ландшафта показаны на рис. 5.5d (график слева). Теперь вид су
щественно восстанавливает численность, что показывают многие из независи
мых моделей, во время и после 20-летнего периода изменения структуры ланд
шафта. «Долг вымирания» (отложенное вымирание) покрывается посредством 
улучшения качества местообитания, и ситуация становится перспективной для 
существования вида.

Графики справа на рис. 5.5 показывают прогнозируемые изменения встре
чаемости изучаемого вида после мероприятий по изменению структуры леса, 
начатых не сразу, а через 30 лет. Эти результаты показывают, что отсрочка 
принятия мер, необходимых для предотвращения вымирания вида, снижает 
их положительный эффект из-за постоянного упадка численности вида (рис. 
5.5а). В некоторых прогонах модели виды фактически вымирают в течение 
30-летнего периода, и в таком случае никакое улучшение качества леса не 
может восстановить этот конкретный вид, так как модель не предполагает 
иммиграцию извне. Результаты на рис. 5.5 не показывают различий между 
вариантами № 2 (график с) и № 3 (график d), если восстановительные ме-
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юприятия будут отложены на 30 лет. Даже в этом случае мы будем считать 
ретий вариант в целом более предпочтительным, но в примерах на рис. 5.5 
[исленность вида за 30 лет падает до такого низкого уровня, что потребуют- 
:я более радикальные (и более дорогостоящие!) меры для достижения бла- 
оприятных результатов.

Вывод данного анализа состоит в том, что часто имеет смысл сконцент- 
шровать усилия по улучшению качества местообитаний на определенных 
участках вместо равномерного — и, следовательно, недостаточно интенсив- 
юго — приложения тех же усилий ко всему ландшафту. Анализ ситуации с 
юсами в северной Европе в настоящее время показывает, что нет иного вы- 
5ора, кроме как преобразовать некоторые из существующих ухоженных ле- 
;ов в близкие к природным сукцессионные леса с большим количеством гни- 
ощей древесины. Такие меры будут особо эффективны, если восстановлен
и е  леса будут располагаться территориально близко к существующим уча
лкам высококачественных древостоев, так как это может облегчить мигра
цию охраняемых видов в восстановленные леса и сократит период восста- 
говления этих видов. С другой стороны, эти выводы особенно применимы к 
шдам, численность которых в современных лесных ландшафтах сокраща
ется, т.е. к видам, находящимся под угрозой исчезновения. Для видов, менее 
гребовательных к среде обитания и поэтому лучше сохранившихся в совре
менных лесах, возможно, даже скромные меры современного «зеленого» 
iecHoro хозяйства могут оказаться полезными и уменьшат вероятность того, 
гго эти пока что распространенные виды окажутся под угрозой вымирания. 
Вели бы новый кодекс лесного хозяйства не требовал затрат, то общий эф
фект сохранения биоразнообразия был бы позитивным. Но в реальном мире 
жтуация остается противоречивой, потому что все меры, направленные на 
уменьшение интенсификации лесного хозяйства, принуждают к экономичес
ким затратам, и возникает вопрос, какой выбор стратегии осуществления 
триродоохранных мер является наиболее экономически эффективным. Я не 
утверждаю, что описанные выше модели дают готовый проект для практи
ке ко го природопользования. Моделированием нельзя достичь этого, пото
му что в реальности приходится рассматривать дополнительные факторы, 
ie включенные в модель, а также все знания по биологии видов. Еще труд- 
iee принимать решения в случае богатых видами сообществ, так как разные 
способы природопользования могут быть предпочтительными для разных 
зидов. Это сложные вопросы, но экологическому анализу, вроде описанного 
зыше, нет альтернативы в деле природопользования и охраны окружающей 
:реды, если необходимо действительно решать задачи по поддержанию био
разнообразия и сохранению экосистем.
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5.3. Экология, охрана природы и конкурирующие 
интересы в обществе

Экологи и популяционные биологи, которые пытаются выяснить биоло
гические последствия утраты местообитаний и их фрагментации, сталкива
ются с обычной для науки проблемой — как наилучшим образом сформули
ровать важнейшие вопросы, возникающие в процессе исследований, и как 
ответить на них. Вместе с тем мы сталкиваемся и с другими проблемами. 
Должны ли мы заниматься исключительно негативными последствиями ут
раты местообитаний и их фрагментации (которые пагубно влияют на био
разнообразие и функционирование популяций, сообществ и экосистем), или 
же нам следует активней советовать обществу, как лучше применять наши 
научные знания во благо людей и других существ на Земле? По крайней мере, 
как мне кажется, мы должны быть заинтересованы в том, чтобы результаты 
наших исследований играли конструктивную роль в определении стратегии 
и в процессе принятия решений относительно охраны окружающей среды. 
Но какова конкретно наша роль в этом процессе? Соображения, представ
ленные в данном разделе, основаны, прежде всего, на моей собственной ра
боте, проделанной в течение последних нескольких лет, когда нами были 
проведены исследования и подготовлены планы, касающиеся сохранения 
биоразнообразия бореального леса в Финляндии (Hanski, 2002). Однако эти 
наработки, на мой взгляд, можно применять и ко многим другим местооби
таниям и экосистемам.

Проблема биоразнообразия лесных экосистем широко обсуждается в 
Финляндии и других странах северной Европы, где лесная промышленность 
представляет важный сектор в экономике. В настоящее время эта промыш
ленность обладает высокоразвитой технологией и инфраструктурой, и ее 
постоянно сокращающийся персонал может управлять всеми 20 млн. га лес
ных угодий Финляндии — учитывая практически каждое крупное дерево. 
Концепция биоразнообразия ныне относится к числу важнейших проблем 
лесного хозяйства Севера. Несмотря на то, что лесная промышленность в 
основном использует лишь несколько видов, фактически она серьезно воз
действует на тысячи других видов, обитающих на той же территории. Хотя 
современное северное лесоводство в Европе способно стабильно обеспечи
вать производство древесины, оно не может столь же стабильно сохранять 
сообщества растений и животных в лесах, где деревья составляют важней
шую часть физической структуры местообитаний.

Как эколог, я курировал работу студентов и исследователей, знающих бук
вально тысячи видов, которые составляют значительную часть из тех 20 ООО 
видов грибов, растений и животных, которые обитают в финских бореаль
ных лесах. В результате данного исследования появились свидетельства по
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степенной утраты специализированных видов на небольших участках старо
го леса (Gu et al., 2002). Это приводит к локальному усечению пищевых це
почек (Komonen et al., 2000) и к сокращению регионального биоразнообразия 
(Siitonen et al., 2001; Pakkala et al., 2002) в ландшафтах, которые становятся 
мелкими изолированными фрагментами природного леса посреди лесных 
массивов, интенсивно эксплуатируемых человеком. В национальном масш
табе изменения лесов оказались настолько значительны, что это получило 
впечатляющее отражение в Красной книге (Rassi et al., 2001): 62 лесных вида 
считаются исчезнувшими, 564 вида классифицируются как находящиеся под 
угрозой исчезновения, и еще 416 видов могут вскоре оказаться среди тех, 
что находятся под угрозой исчезновения. В целом это составляет 1 042 вида, 
но реальный уровень угрозы для биоразнообразия леса недооценен, так как 
достаточное количество доступных данных имелось только для 7 000 из 
20 000 лесных видов. Вполне обосновано предположение, что уровень угро
зы вымирания примерно одинаков для тех групп, по которым имеются све
дения об их распространении, и для тех, по которым таких сведений ещё 
недостаточно. Это позволяет оценить общее количество исчезнувших ви
дов, видов, которым грозит исчезновение, и видов, которые вскоре окажутся 
под угрозой в лесных сообществах, как близкое к 3 000, что составляет око
ло 15% всех видов, обитающих в лесу. Высокий уровень угрозы биоразнооб
разию леса вызван, прежде всего, тем обстоятельством, что лишь 1% тер
ритории, занятой лесом в южной Финляндии, приходится на так называемые 
природные леса или леса, близкие к природным.

В таком благополучном обществе как финское, с высоким уровнем обра
зования населения и политиками, которые твердо стоят на позиции охраны 
окружающей среды, никто из серьезных людей не приемлет мысли о потере 
биоразнообразия. Несмотря на это, трудно достичь консенсуса относитель
но мер, которые привели бы к реальной подвижке в деле сохранения биораз
нообразия лесов. Во-первых, подавляющее большинство исчезающих видов 
не только малоизвестны широкой публике по сравнению с позвоночными, 
но и к тому же практически невидимы: редкие грибы, лишайники и насеко
мые. Хотя идея сохранения биоразнообразия публично поддерживается все
ми слоями общества, но на деле большинству населения безразлично, выжи
вут эти виды или погибнут. Во-вторых, сохранение лесов сокращает добычу 
древесины, что вызывает во многих слоях населения негативное отношение 
к усилиям в этом направлении. В-третьих, процесс сокращения биоразнооб
разия в больших пространственных и временных масштабах идет медленно. 
Нельзя оценить долгосрочные последствия утраты местообитаний и их фраг
ментации простыми наблюдениями и экспериментами, результаты которых 
были бы понятны не только биологам. Вместо этого нужно привлечь весь 
арсенал экологических знаний, включая разнообразные модели, для прогно
зирования того, что может произойти в будущем (глава 4). Однако неспеци
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алистам трудно понять даже такие экологические аргументы. Поэтому, ког
да интересы мощных лоббистских групп противостоят стратегии сохране
ния жизнеспособных популяций большинства видов, — сначала исчезает 
подлинная заинтересованность в том, чтобы реализовать необходимые при
родоохранные меры, а затем возникает тенденция подвергать сомнению дан
ные и аргументы, свидетельствующие о том, что настоящее положение дел 
неудовлетворительно. Казалось бы, сложно отрицать необходимость приня
тия срочных мер, когда 15% видов уже исчезли, находятся на грани исчезно
вения или близки к такому состоянию, но именно это и происходит в дискус
сиях о биоразнообразии леса в Финляндии. Я выделяю два наиболее замет
ных довода, обычно используемых против принятия необходимых природо
охранных мер.

Подмена понятий при определении местообитаний и экосистемных 
процессов. Классификация местообитаний может создать напряженность в 
отношениях между наукой и природопользованием. Такая классификация 
абсолютно необходима для адекватного применения всей совокупности со
временных знаний при выработке стратегии охраны местообитаний, но в 
реальности местообитания далеко не всегда удается разделить на четко раз
личающиеся классы (разд. 1.2). Так как все классификации являются упро
щениями, то возникают различного рода сложности, особенно если место
обитания, которые схожи лишь отчасти, объединяются в одну большую груп
пу без достаточных экологических оснований.

Определение того, что такое лес, может показаться простой задачей. Но 
выводы, которые делаются при этом для природопользования и охраны окру
жающей среды, часто решающим образом зависят от того, какое именно оп
ределение используется. Так, в Финляндии руководители лесного хозяйства 
предпочитают пользоваться очень широким определением леса, включая в него 
и местность, покрытую кустарником, где ежегодный прирост древесины со
ставляет от 0,1 до 0,9 м3 на гектар, и «пустоши» с ежегодным приростом менее 
0,1 м3 на гектар. При таком определении получается, что 13,1% территории, 
занятой лесом, охраняется (Virkkala et al., 2000), и это кажется внушительной 
цифрой. Но если определить лес как участок, где ежегодный прирост древе
сины составляет не менее 1 м3 на гектар, тогда доля охраняемых лесов падает 
до 5,4% от общей площади, занятой этой растительной формацией. К тому же 
не совсем корректно рассматривать в данном аспекте северную Финляндию и 
Лапландию, где лес встречается близко к северной границе своего распрост
ранения. А без этих регионов доля охраняемых лесов окажется менее 1% — а 
это катастрофически низкая цифра. Так каким же определением следует пользо
ваться? Абсолютное большинство из 20 000 или примерно 20 000 обитающих 
в лесу видов в Финляндии имеют в лучшем случае популяции-стоки на пусто
шах и территориях, поросших кустарниками, — следовательно, разумное оп
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ределение их местообитаний не должно включать кустарники и пустоши. Но 
этот аргумент не разрешил спора, и общественность продолжает пребывать в 
заблуждении, которое вызвано неоправданно широким определением леса — 
определением, столь же непригодным для большинства лесных видов, как и 
для лесной промышленности.

Дальнейшие вопросы возникают по поводу сукцессионных изменений, 
естественно происходящих в лесах. Широкомасштабные нарушения, выз
ванные лесными пожарами, буреломами и массовыми вспышками размно
жения насекомых играют решающую роль в динамике природных бореаль- 
ных лесов (Kuuluvainen, 2002). Заготовка древесины и другие лесохозяйствен
ные мероприятия также представляют собой нарушения, приводящие к сук- 
цессионным изменениям. Можно поставить вопрос о сходстве и различиях 
между естественными нарушениями равновесия и теми нарушениями, кото
рые вызваны хозяйственной деятельностью. Из такого сравнения можно из
влечь полезную информацию, которая позволит проникнуть в суть явления 
и поможет развить экологически разумные принципы природопользования. 
Именно таким образом была разработана (Andelstam, Rosenberg, 1993; 
Rtilcker et al., 1994) концептуальная модель лесного хозяйства, так называе
мая модель ASIO, основанная на динамике лесных пожаров в разных типах 
бореального леса. Эта аббревиатура образована начальными буквами анг
лийских слов (Almost — почти, Seldom — редко, Intermediate — промежу
точно, Often — часто). Имеется в виду, что есть участки леса (расположен
ные на постоянно влажных почвах), которые почти никогда не горели; дре
востой, которые редко горели (частота пожаров <1 за 100 лет); леса с про
межуточной частотой пожаров; и, наконец, такие участки, которые часто 
горят (сухие территории). Утверждалось, что сплошные вырубки и посадки 
групп деревьев одинакового возраста и одинакового размера в местах с вы
сокой частотой пожаров представляют собой почти естественные процес
сы, поскольку в таких местах сплошные вырубки якобы имеют последствия, 
подобные последствиям лесного пожара. К сожалению, это большое упро
щение, — не учитывается та очевидная разница, что после лесных пожаров 
всегда остается огромное количество мертвой древесины, которая оказыва
ется важнейшим ресурсом для тысяч видов, населяющих лес (разд. 1.5). Бо
лее того, большинство лесных пожаров не катастрофичны и не уничтожают 
все деревья, а скорее содействуют увеличению видового, возрастного и раз
мерного разнообразия древостоя. Существуют альтернативные методы заго
товки древесины, основанные не на сплошной вырубке леса. Они, как пра
вило, оказывают менее пагубное воздействие на биоразнообразие леса. Сле
довательно, стоит тщательно рассмотреть определение лесной сукцессии и 
роль различного рода нарушений. Прежде всего, я хотел бы подчеркнуть, 
что даже добросовестные и благонамеренные решения по природопользова
нию могут привести к неудовлетворительным результатам, если позволить
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ввести себя в заблуждение такими «определениями» местообитания, кото
рые затемняют смысл этого термина, основанный на экологических требо
ваниях вида, и, в конечном счете, способствуют утрате местообитания.

Игнорирование популяционных процессов. Особо впечатляющим при
мером того, насколько важные последствия может иметь определение мес
тообитаний для природопользования и охраны окружающей среды, оказы
вается вопрос о ключевых лесных местообитаниях (также называемых клю
чевыми биотопами) в бореальных лесах. Ключевые лесные биотопы пред
ставляют такой тип местообитания, который отличается от окружающего 
леса. В Финляндии самые обычные ключевые биотопы — это выходы скаль
ных пород, поросшие низкорослыми соснами, и открытые болота. Но в эту 
категорию также входят местообитания, в которых потенциально создаются 
условия для жизни огромного количества видов, — например, ельники, рас
тущие около ручьев, или участки лиственного леса в лесном ландшафте с 
преобладанием хвойных деревьев и др. (Hanninen, 2001). Решающим момен
том является то, что ключевые местообитания, как их определяет Закон о 
лесах Финляндии, — это небольшие участки, отличные от окружающих ле
сов и имеющие площадь около 0,5 га (Yrjonen, 2004). В округе Норботтен в 
Швеции, где проводился детальный анализ сети, состоявшей из примерно 
5 000 ключевых биотопов (Aune et al., 2005), их средняя площадь была более 
приемлемой — 8,6 га, хотя распределение было сильно смещено в сторону 
еще меньших участков, и плотность составляла только 0,1 ключевого место
обитания на 1 км2 (Auke et al., 2005). В Финляндии плотность составляет 
около 0,6 на км2 (Yrjonen, 2004).

Определение ключевых биотопов, которое дается в Законе о лесах Фин
ляндии, призвано исключить возможность того, что собственники лесных 
угодий будут вынуждены оставлять нетронутыми более крупные участки 
леса. Основываясь на этом определении, некоторые авторы пришли к выво
ду, что местообитания видов, которым грозит вымирание, обычно встреча
ются на очень маленьких участках, и поэтому сохранение ключевых биото
пов вносит большой вклад в охрану биоразнообразия лесов в целом (Annila, 
1998). В контексте природопользования термин «ключевое местообитание» 
появился для обозначения местообитаний необходимых для поддержания, 
имеющегося биоразнообразия. При этом не учитывался тот факт, что боль
шинство ключевых биотопов на самом деле представляют собой такие типы 
местообитаний, как сосновый лес на выходах скальных пород, где видов, 
которым грозит вымирание, имеется очень мало (если они вообще там при
сутствуют). В данном случае перед нами искаженные доводы, основанные 
на совершенно ошибочном определении ценных для биоразнообразия мес
тообитаний как небольших по размеру участков леса, — будто их ценность 
заключается именно в небольшом размере и своеобразии.
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Дискуссия о роли ключевых биотопов в лесном хозяйстве Северных тер
риторий демонстрирует нам некоторые ложные представления о местооби
таниях, утрате местообитаний и биологических последствиях этой утраты. 
Первое ложное представление относится к взаимоотношениям вида и ареа
ла, одной из действительно универсальных моделей видового разнообразия 
(разд. 4.7). Поколения экологов более века проводили сотни исследований, 
чтобы документально обосновать взаимоотношение вид-ареал и исследо
вать его свойства, но в настоящее время эти знания подвергаются сомнению 
без каких-либо существенных аргументов. Высказывается мнение, что «ох
рана гектаров и процентов» старомодна и расточительна, а нужна «точечная 
охрана», оставляющая нетронутыми именно те участки, где встречаются 
виды, находящиеся под угрозой исчезновения — крошечные участки клю
чевых биотопов. Для неспециалистов может показаться обоснованным и ра
зумным стремление охранять именно те участки леса, которые характеризу
ются как основные местообитания многих исчезающих видов (Annila, 1998). 
Может показаться также, что экономически эффективной мерой будет спа
сение именно небольших участков местообитаний, как это и предусмотрено 
в Законе о лесах. Но будет ли достаточной для сохранения популяций и ме
тапопуляций исчезающих видов сеть охраняемых территорий с ничтожным 
размером (в среднем 0,5 га) и к тому же редко разбросанных (около 0,6 км2) 
по лесному массиву? Знания, имеющиеся у экологов относительно воздей
ствия фрагментации (разд. 3.4, 4.4, и 4.6) и порога вымирания (разд. 4.3), 
ясно свидетельствуют о том, что сеть ключевых биотопов не будет суще
ственно способствовать продолжительному выживанию находящихся под 
угрозой исчезновения видов. Многие из тех, кто рассчитывает на способ
ность ключевых биотопов поддерживать биоразнообразие, подменяют, по
хоже, охрану популяций заботой о сохранении отдельных особей (разд. 3.2), 
поскольку оценивают роль ключевых биотопов исключительно по тому, мож
но ли будет обнаружить в них особей каких-либо исчезающих видов. Под
ход неспециалистов практически не учитывает имеющиеся знания о вре
менной или пространственной динамике популяций, — и поэтому сохране
ние крошечных фрагментов, представляющих местообитания некоторых 
исчезающих видов, получает одобрение как чрезвычайно эффективная и 
экономичная природоохранная мера.

В связи с этим возникает вопрос, действительно ли нынешняя практика 
использования лесов достаточно стабильна. Трудность состоит в том, что 
невозможно предложить готовый набор эмпирических наблюдений или экс
периментов, которые могли бы дать обоснованный ответ на этот вопрос. Ведь 
процессы происходят в таких больших масштабах и настолько медленно, 
что наше поколение не доживет до того времени, когда выяснится, кто же 
был прав. Подход экологов заключается в использовании всех имеющихся 
знаний для того, чтобы понять, к чему приведет та или иная стратегия при
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сохранении лесного биоразнообразия. У лесопромышленников более праг
матичный подход: устойчивое состояние лесного хозяйства определяется 
таким его ведением, которое осуществляется согласно действующему Зако
ну о лесах и сопутствующим рекомендациям. Различия между этими двумя 
подходами — причина нескончаемой путаницы и недоразумений.

Роль экологов. Доводы относительно экологии и охраны леса, даже если 
они заведомо ошибочны, завоевывают доверие общественности и полити
ков, многократно повторяясь в публичных дискуссиях и в СМИ. Экологи 
также могут выступать в СМИ и таким образом доводить до сведения обще
ственности научные знания. Это полезно, но происходит недостаточно час
то, чтобы серьезно исправить положение. Экологи стараются избегать нена
учных дискуссий, в которых им приходится выступать против могуществен
ных лоббистских групп. Но хотя публичные форумы и не являются научны
ми, очень важно, что мы, экологи, глубоко заинтересованы в обсуждаемых 
вопросах. Работая над темами, имеющими отношение к природопользова
нию и охране природы, мы и финансирующие нас организации хотели бы, 
чтобы знания, полученные в результате наших исследований, использова
лись при принятии решений совершенно беспристрастно.

Итак, какова же роль экологов? Собирать больше данных, создавать но
вые прогнозирующие модели, обеспечивать общество и государственных 
деятелей более насыщенной фактами информацией? Да, но совершенно не
достаточно просто добывать знания, так как они могут игнорироваться или 
неверно интерпретироваться, а это приведет к таким решениям, которые не 
будут основаны на самых современных научных знаниях. Экологам следует 
коллективно участвовать в процессах, определяющих, как выработанные 
нами знания используются при принятии решений в деле природопользова
ния и охраны природы. Это совсем не то, что агитация за принятие каких-то 
конкретных мер. Все акции и мероприятия, в конечном счете, будут прово
диться на основе общих политических интересов. Наш интерес более специ
фичен, — он состоит главным образом в том, чтобы не допустить неверного 
изложения или использования экологических знаний. Это потребует решить 
трудную задачу по эффективной популяризации результатов наших иссле
дований для широкой публики.

5.4. Расширенные местообитания и инвазивные виды

В течение последних миллионов лет на Земле развивался долгосрочный 
тренд, выразившийся в замене лесных местообитаний на местообитания, 
формировавшиеся в открытых ландшафтах (разд. 1.6). Под влиянием чело
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века за прошедшие 10 ООО лет открытые ландшафты подверглись существен
ной трансформации. Луга, где паслись дикие крупные травоядные млекопи
тающие, были замещены пастбищами и пашнями. В таблице 5.1 приведены 
итоговые статистические данные для 1700 и 1980 гг. площадь лесов и рощ 
уменьшилась на 20%, в то время как площадь под пашнями увеличилась на 
500%. Хотя площади самих лугов и пастбищ существенно не изменились, 
произошли серьезные изменения в их типологии. Общая картина такова: 
открытые местообитания, луга, пастбища и пашни занимают более 60% всей 
поверхности суши, и приблизительно половина открытых ландшафтов от
носится к тому, что можно назвать агроэкосистемами. Это пашни и интен
сивно используемые пастбища (WRI, 2000). При этом агроэкосистемы зани
мают около 1/3 поверхности суши Земли. Определяющей особенностью аг
роэкосистем в сравнении с предшествующими луговыми сообществами ока
зывается выраженное снижение гетерогенности местообитаний и видового 
разнообразия, — последняя тенденция усиливается благодаря постоянному 
подавлению популяций тех видов, которые сокращают урожай посевных 
культур. Еще сохраняющееся в агроэкосистемах биоразнообразие, включая 
почвенные микроорганизмы, играет важнейшую, хотя часто недооценивае
мую роль в сохранении продуктивности этих агроэкосистем и в ограниче
нии роста численности вредителей и возбудителей болезней. Но в деле охра
ны исчезающих видов и сохранения общего биоразнообразия эти агроэкоси
стемы не играют никакой позитивной роли, — скорее, они представляют 
враждебное «море», разделяющее оставшиеся фрагменты природных мес
тообитаний, от которых зависит огромное количество видов.

С увеличением численности населения и ростом благосостояния людей бы
стро увеличивается протяженность урбанизированных и пригородных место
обитаний, которые в настоящее время занимают около 4% поверхности суши 
Земли (WRI, 2000); точная цифра зависит от определения пригородных терри
торий. В США около 3 000 км2 наиболее высококачественных сельскохозяй
ственных угодий переходят каждый год к пригородным районам (Ehrlich, 
Ehrlich, 2004). В настоящее время численность населения на Земле составляет

Таблица 5.1. Использование суши на Земле в 1700 г. и в 1980 г. 
(Groombridge, 1992)

Тип Площадь (в Ьйоо

Изменение
растительности 1700 г. 1980 г. 104км2 %

Леса и лесистые
местности 6215 5053 -1162  -19
Луга и пастбища 6860 6788 -7 2  -1
Пашни 265 1501 1236 466
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около 6,35 млрд. человек, и его рост продолжается. Примерно половина насе
ления живет в городах (2,7 млрд. чел.; World Bank, 2000), и это число быстро 
увеличивается: подсчитано, что к 2030 г. городское население составит 5,1 
млрд. человек (UN Population Division, 1996). Как же долго будет продолжать
ся рост населения? Отмечается (Lutz et al., 2001), что существует гарантия с 
вероятностью 50%, что население земного шара достигнет пика примерно в 9 
млрд. человек к 2070 г. Прогноз к 2100 г. с точностью до 80% предполагает, 
что численность людей будет находиться в интервале от 5,6 до 12,1 млрд. и, 
таким образом, население земного шара может еще удвоиться по сравнению с 
настоящим временем. Предположения зависят от того, насколько быстро бу
дет сокращаться рождаемость в развивающихся странах. Но даже в оптимис
тических сценариях, согласно которым численность населения планеты не 
превысит 10 млрд. человек, антропогенное воздействие на природную среду 
обитания будет мощным; размеры земного шара просто недостаточны для 
10 млрд. человек и даже для гораздо меньшего числа людей. Практически 
нет сомнений, что скорость трансформации местообитаний благодаря дея
тельности человека будет в будущем увеличиваться, хотя все детали труд
но спрогнозировать. Решающими могут оказаться неожиданные катастро
фы или близкие к катастрофам социальные и другие важные события.

Урбанизированные экосистемы представляют собой целые комплексы 
местообитаний — от полностью асфальтированных площадей с практичес
ки стерильной окружающей средой до крупных территорий с более благо
приятными условиями. Однако даже такие местообитания, которые выгля
дят более естественно, — например, лужайки и парки, пруды, лесистые ме
стности, — как правило, сильно упрощены. На них большей частью отсут
ствует разнообразие микроместообитаний, характерное для природных ме
стообитаний и составляющее основу биоразнообразия небольших по разме
ру организмов (разд. 1.5). Тем не менее, городские территории могут насе
лять достаточно разнообразные сообщества животных, пополняемые новы
ми видами млекопитающих и птиц, которые постепенно адаптируются к го
родским условиям (см. разд. 3.1 о выборе местообитаний и разд. 2.3 о видо
вом составе вдоль сельско-городского градиента в зоне бореальных лесов 
северной Европы). Городская экология стала важной отраслью экологичес
кой науки. Сотни университетов по всему миру предлагают курсы по эколо
гии города. Существуют специализированные учебники (например, Gilbert, 
1989; Hough, 1995), журналы (например, Urban Ecosystems) и общества — 
от академических до узко практических.

Во многих частях мира большое количество видов в городских экосисте
мах — это формы, интродуцированные человеком. Например, более 1 400 
видов растений было зарегистрировано в Западном Берлине, но из них 40% — 
интродуцированные виды, а из местных видов 60% угрожает опасность ис
чезновения (Kowarik, 1990). Сильно трансформированная природа городе-
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ких экосистем может быть особенно благоприятной для внедрения чуже
родных видов, хотя большинство из них, несомненно, ограничены городс
кой средой обитания. Внедрение таких видов часто сопровождается масси
рованным неблагоприятным воздействием на местные виды. Фактически 
воздействие инвазивных видов является второй самой важной причиной 
вымирания видов во всем мире после утраты местообитаний и их фрагмен
тации (Wilcove et al., 1998; Mack et al., 2000). Например, в США около 50% 
всех находящихся в опасности и под угрозой исчезновения видов, подвидов 
и популяций, которые взяты под охрану Законом о сохранении исчезающих 
видов млекопитающих и птиц, находятся в состоянии борьбы с инвазивны
ми видами или оказываются жертвами хищных чужеродных видов (Wilcove 
et al., 1998). Из них 85% находятся под влиянием последствий разрушения и 
деградации местообитаний и более 20% под влиянием других причин (заг
рязнение, чрезмерная эксплуатация, болезни). Растения (57%) чаще, чем 
животные (39%), испытывают воздействие чужеродных видов, и это согла
суется с аналогичными данными по всему миру. На многих океанских ост
ровах местные виды растительности практически были вытеснены завезен
ными видами, — такими как кустарник лантана шиповатая из семейства вер
беновых (Lantana camara) (Crank, Fuller, 1995) и дерево восковица файя 
(Myrica faya) (Mack et al., 2000). Инвазивные виды распространились почти 
повсеместно, включая и районы бореальных лесов (Rose, Hermanutz, 2004). 
Характерна история, произошедшая на Гавайях с аборигенными видами птиц, 
которые были почти полностью уничтожены в результате эпидемии птичьей 
малярии, занесенной чуждыми видами птиц и распространяемой также за
везенными комарами (Culex quinquefasciatus). К массивным воздействиям 
инвазивных видов на популяции и сообщества местных видов на континен
тальном уровне относится и появление чужеродных злаков, вытесняющих 
местные виды на лугах Америки и Австралии. В Америке почти исчез каш
тан зубчатый (Castanea dentata) благодаря внедрению азиатского паразити
ческого гриба (Enqothia parasitica), в Африке значительно сократилось оби
лие рыб семейства цихлид в озере Виктория из-за хищничества завезенного 
окуня (Nile perch), инвазия непарного шелкопряда в США имела огромное 
воздействие на леса. Эти и другие примеры со ссылками на первоисточники 
были обсуждены в работе Р. Мака с соавт. (Mack et al., 2000). И, наконец, два 
примера из северной Европы, куда произошло внедрение и последующее 
распространение американской норки (Mustela vison) и енотовидной собаки 
(Nyctereutes procyonoides). Воздействие этих не отличающихся пищевой из
бирательностью хищников в сочетании с изменением структуры леса объяс
няет повсеместное сокращение численности тетерева.

Причин биологических инвазий много, включая случайный завоз видов и 
их специальную интродукцию. Балластные воды являются главным источ
ником водных инвазивных видов (Ruiz et al., 1997). Большое количество как
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водных, так и наземных видов перевозятся по всему миру для удовлетворе
ния извечной потребности человека иметь в своем доме питомцев. Напри
мер, две трети из 350 видов попугаев всей планеты обычно перевозится да
леко за пределы их естественных географических ареалов, при этом 10% 
видов попугаев основали экзотические популяции (Cassey et al., 2004). Зна
чительна торговля аквариумными и декоративными водными видами: толь
ко в США это хобби 11 млн. человек, приносящее доход в 25 млрд. долларов 
ежегодно (Padilla, Williams, 2004). Такой интенсивный бизнес привел к тому, 
что уже достоверно зарегистрировано 150 инвазий данной группы видов 
(Padilla, Williams, 2004). Примечательным аспектом этой торговли является 
то, что она осуществляется главным образом через интернет, и ее чрезвы
чайно сложно регулировать. Например, водяной гиацинт (Eichhornia crassi- 
pes), который во всем мире считается самым опасным водяным сорняком, 
можно за 4 американских доллара купить через интернет. Торговля аквари
умными видами и попугаями часто рассматривается, как возможность под
держивать экологически безвредное развитие бедных стран. Но при этом 
обычно не учитывается повышенная скорость внедрения таких видов в чуж
дые им экосистемы. Другой аспект этой проблемы заключается в том, что 
хищнический отлов диких особей вызывает прямую угрозу для существова
ния их природных популяций.

Важным соображением в связи с интродукциями видов, независимо от 
того, преднамеренные они или случайные, является то, что экологи не в 
состоянии с уверенностью предсказать, какие внедрения видов окажутся 
успешными, а какие нет. Максимум, что мы можем сделать, — это пред
ставить общие выводы на основе анализа обширных эмпирических иссле
дований, но даже тогда эти выводы будут неполными. Например, в боль
шинстве случаев выявлено, что чем больше особей завезено, тем больше 
шансов, что интродукция будет иметь успех (Duncan, 1997), и чем шире у 
вида экологическая ниша, тем больше вероятность, что он успешно прижи
вется в новых условиях (Cassey et al., 2004). При такой перспективе нынеш
ний оптимизм в отношении способности исследователей определить риск 
проникновения генетически модифицированных организмов в природные со
общества совершенно неоправдан, даже без учета возможного генетичес
кого смешения с местными популяциями и видами. Выводы, следующие из 
обширного опыта изучения инвазивных видов, достаточно ясны: результаты 
интродукции сложно предсказывать, инвазивные виды трудно (часто просто 
невозможно) контролировать, а последствия интродукции сильно зависят от 
конкретных условий.

Глобализация и фрагментация ареалов живого мира. Концепция 
связности является ключом к лучшему пониманию биологических по
следствий утраты местообитаний и их фрагментации. Связность означа
ет доступность местообитания для проникновения в него особей данно
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го вида, отсутствие связности (изоляция) означает отсутствие такой дос
тупности (разд. 1.4). Связность зависит от свойств ландшафта, также как 
и от свойств вида. Иллюстрацией к этому служит географическое рас
пространение эукариотических пресноводных видов (рис. 3.3): виды с 
размером тела менее 1 мм обладают такой высокой способностью к пас
сивному распространению, что большинство из них — космополиты. Но 
для видов с менее выраженной способностью к миграции на большие 
расстояния кратковременные изменения в их встречаемости определя
ются главным образом изменениями окружающей среды. А мы, люди, 
изменяем структуру окружающей среды очень быстро. Многие место
обитания утрачены, но так как общая площадь поверхности Земли оста
ется постоянной, то увеличиваются размеры других местообитаний, и 
одновременно создаются новые местообитания.

Существуют две противоположные тенденции в изменении ареалов ви
дов: глобализация и изоляция. Изоляция — результат утраты и фрагмента
ции местообитаний, когда оставшиеся популяции вида оказываются разоб
щенными. Подобные процессы происходили и раньше в исторические пери
оды развития жизни. Особенно хорошо изучено сжатие ареалов бореальных 
видов млекопитающих на горных вершинах запада Северной Америки (Broun, 
1971, 1978). Во время холодных периодов плейстоцена подходящие место
обитания для этих видов были широко распространены в регионе, но с по
вышением температуры северные местообитания и связанные с ними виды 
отступили в горы, окруженные суровыми пустынными районами. Их совре
менное распространение, охватывающее горные вершины, а также палеон
тологические материалы свидетельствуют о многочисленных локальных 
вымираниях, при этом видна знакомая картина: популяции на меньших тер
риториях вымирают быстрее, чем популяции, занимающие более протяжен
ные территории (рис. 4.3). Эти данные также показывают, что популяции 
хищных видов млекопитающих, имеющих более крупные размеры и отли
чающиеся стенотопностью (все это, скорее всего, свидетельствует об отно
сительно небольших размерах популяций), вымирали особенно быстро, до
казывая тем самым уязвимость небольших популяций. Северные млекопи
тающие, оказавшиеся в ловушке на горных вершинах запада Северной Аме
рики, дают представление о том, что может случиться с популяциями, кото
рые окажутся изолированными из-за происходящих в последнее время ут
рат местообитаний и изоляции.

Утрата местообитаний и их фрагментация были основными причинами 
изоляции в прошлом. Но, как и в случае с северными млекопитающими, ко
торые оказались в ловушке на горных вершинах во время последнего ледни
кового периода, изменение климата в результате деятельности человека тоже 
становится главной причиной изоляции видов. Проведенный анализ (Thomas 
et al., 2004; ссылки на него см. в разд. 4.8) предсказывает катастрофическое
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сокращение ареалов видов из-за изменения климата — вплоть до того, что 
15-37% видов будет «приговорено к вымиранию» в течение 50 лет. Другими 
словами, из-за изменений условий среды обитания в течение последующих 
50 лет эти виды будут подвержены значительному риску вымирания в гря
дущие десятилетия и века.

Утрата местообитаний и их фрагментация, также как и изменения клима
та, будут способствовать сокращению количества местообитаний, доступ
ных для стенотопных видов, сокращению их шансов перемещаться из одно
го фрагмента оставшегося местообитания в другой, и приведут к планомер
ному вымиранию изолированных популяций. Но у других видов, наоборот, 
увеличатся возможности расширить свои ареалы, отчасти из-за изменения 
климата и среды обитания, но особенно из-за возросшей роли антропоген
ного фактора -  то есть преднамеренных или непреднамеренных действий 
человека. Эта биологическая глобализация увеличивает однородность ви
довых сообществ по всему миру, а ее воздействие на мир природы сравнимо 
с другими крупными глобальными изменениями (Mack et al., 2000). Если 
изучать лишь общее число видов, то вполне возможно, что в региональном 
масштабе сетевой эффект изоляции и глобализации будет увеличивать ви
довое разнообразие, а не уменьшать его. Д. Сакс и С. Гейнс (Sax, Gaines, 
2003) суммировали показатели видового разнообразия — как для океанских 
островов, так и для континентальных территорий. У растений и рыб преоб
ладал тренд увеличения регионального видового разнообразия, в то время 
как у птиц существенные изменения в целом не наблюдались. Практически 
одна и та же совокупность видов распространилась во многих регионах, тогда 
как более специализированные виды с небольшими ареалами просто исчез
ли. Если тренды региональной численности видов, о которых сообщают Д. 
Сакс и С. Гейнс (Sax, Gaines, 2003), распространяются также и на неболь
шие территории, то функционирование экосистем из-за вымирания видов и 
популяций может и не оказаться столь сильно нарушенным, как ожидалось. 
Однако этого может и не случиться, а динамика вновь созданных сообществ 
может приводить ко всяким неожиданностям, включая радикальные и нео
братимые неблагоприятные воздействия чужеродных видов на оставшиеся 
местные виды, многие из которых мы, люди, хотели бы сохранить. Я также 
хочу выразить некоторое сомнение в том, что повсеместно сохраняющееся 
региональное видовое разнообразие, которое описано в работе Д. Сакса и С. 
Гейнса (Sax, Gaines, 2003), действительно такое повсеместное. Всегда легче 
регистрировать появление новых видов, чем исчезновение прежних, и мно
гие региональные списки, вероятно, содержат значительное число видов, оби
лие и распространенность которых сильно сократились, а мы этого и не за
метили.
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5.5. Выбор местообитаний у человека

Выбор местообитания у человека можно исследовать таким же образом, 
что и выбор местообитания у любых других видов. Ниже я вкратце останов
люсь на предпочтениях этого выбора, кажущихся «наследственными». Но 
эти соображения малосущественны по сравнению с наиболее характерной 
особенностью нашего взаимодействия с физической средой. Человек спосо
бен радикально изменить среду обитания для удовлетворения своих потреб
ностей, что одновременно служит главной причиной изменения местооби
таний для большинства других видов. Вид Homo sapiens — не единствен
ный, который преобразует собственную среду обитания. Бобры — хорошо 
известный пример из царства животных: они перегораживают небольшие 
реки, чтобы создать участок затопленного леса, то есть оптимальную для 
них среду обитания. Если задуматься над этой проблемой, то окажется, что 
преобразователи природы встречаются всюду (Jones et al., 1994). Большин
ство экосистем образовалось в результате деятельности множества разных 
видов (Lawton, 2000). Работа видов по изменению собственных местообита
ний могла сыграть большую роль даже в адаптивной эволюции (разд. 1.1). 
Несмотря на это, мы все же должны признать, что люди оказываются наибо
лее эффективными инженерами экосистем и преобразователями местооби
таний: если имеются необходимые ресурсы, человек может постоянно насе
лять практически любое место на земном шаре. Поскольку появление ран
них гоминидов связано с развитием прямохождения, то считается, что эво
люция человека началась в восточной и южной Африке в позднем миоцене и 
раннем плиоцене, 5-7 млн. лет назад. Основной тенденцией изменения лан
дшафтов в этот период была экспансия открытых и полуоткрытых травяни
стых равнин и соответствующее сокращение площади сплошных лесов (разд. 
1.6). Согласно традиционному мнению, ранние гоминиды обитали в саван
не, а их эволюция, включая хождение на двух ногах, изготовление орудий 
труда, увеличение мозга и сложное социальное поведение, рассматривается 
как адаптивная реакция на непростые условия жизни в саванне: опасные 
хищники, нехватка воды, конкуренция за пищу (Wolpoff, 1980; Klein, 1989; 
Vrba, 1995). Р. Поттс (Potts, 1998a, b) представляет подробное обсуждение 
гипотезы саванны, которую он, однако, считает неверной по ряду причин. 
Составленная им сводка палеоэкологических данных (Potts, 1998а) свиде
тельствует о разнообразии условий окружающей среды в местах эволюции 
первых гоминидов — от сплошных лесов до сухих травянистых равнин. Р. 
Поттс (Potts, 1998а, Ь) считает, что, кроме общего возрастания площади тра
вянистых равнин, характерной чертой развития окружающей среды в после
дние 6-7 млн. лет и особенно в течение последнего миллиона лет, была ее 
увеличивающаяся изменчивость (рис. 5.6). Увеличение разнообразия и из-
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Рис. 5.6. Диапазон изменений содержания изотопа кислорода ( 5180 )  через 
интервалы в 1 млн. лет в течение последних 27 млн. лет, основанный на 

совокупности данных по бентосным фораминиферам с глубинных морских 
отложений. 8180  отражает объем льда ледников на земном шаре и связанные с 

ними температурные изменения (из Potts, 1998b: рис. lb).

менчивости окружающей среды было, как считает Р. Поттс, главной движу
щей силой эволюции человека. Дело в том, что в стабильных условиях сре
ды преимущество получают специализированные формы, имеющие фикси
рованные адаптации, тогда как только экологически универсальные, облада
ющие высокой пластичностью виды могут выживать в изменчивых, неста
бильных условиях. По мнению Р. Поттса (Potts, 1998а), контрастные усло
вия окружающей среды, которые человек испытал в ходе своей эволюции, 
вызвали селективное давление в пользу адаптивной пластичности, и это от
ражено в вышеназванных признаках, наиболее характерных для эволюции 
человека — изготовление орудий труда, увеличение мозга и сложное соци
альное поведение.

Человек, конечно, не единственный вид, испытавший быструю смену 
условий окружающей среды в плейстоцене. Р. Поттс (Potts, 1998b) рас
сматривает различия между теми видами млекопитающих южной Кении, 
которые выжили, и теми, которые не выжили в течение последнего милли
она лет. Вымершие виды были, как правило, хорошо адаптированы к уело-
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виям сухих луговых сообществ, в то время как выжившие таксоны облада
ют той или иной пластичностью в отношении пищевого рациона и выбора 
местообитаний и, как правило, небольшими размерами. Условия окружаю
щей среды флуктуировали еще сильнее в течение последнего миллиона 
лет и, очевидно, благоприятствовали видам, которые не являются узко адап
тированными к определенному местообитанию. То, что специализирован
ные виды более уязвимы и вымирают в изменяющейся среде, вполне ло
гично, — это подтверждается и статистикой современных потерь популя
ций и видов: специализированные виды особенно часто вымирают при ут
рате местообитания.

Некоторые исследователи предполагают, исходя из гипотезы о происхож
дении человека в саванне и других соображений (Orians, 1980), что при вы
боре местообитаний в саванне человек руководствовался набором ключе
вых элементов, которые в совокупности создавали бы благоприятные усло
вия для его существования. Хорошо обозримый открытый ландшафт, но с 
куртинами деревьев, используемых как укрытия; несколько удобных мест 
вроде утесов и холмов для лучшего наблюдения, и пещеры, необходимые 
для создания убежищ; водоемы, которые часто содержат важные пищевые 
ресурсы, а не только обеспечивают водой. Я предлагаю читателям задать 
себе вопрос: при свободе выбора, будет ли такая окружающая среда более 
желанной и предпочтительной, чем сплошной лес? Я полагаю, что большин
ство читателей действительно предпочтет ландшафт типа саванны лесному 
массиву. Возможно, популярность гольфа в развитых странах частично объяс
няется тем, что поля для гольфа немного напоминают местообитания древ
него человека. И тот факт, что в северной Европе большинство людей пред
почитают для своих поселений расчищать сосновые боры, а не селиться в 
старых непроходимых лесах, также может быть объяснен эволюционной 
историей человека. Местообитания тех из нас, кто живет в городах, включа
ют парки, которые при хорошем уходе напоминают саванны и часто имеют 
пруды. Но и помимо возможного влияния нашей эволюции, — все мы знаем, 
как сильно влияет на выбор местообитания наш детский опыт. Большинство 
из нас предпочитает ту среду обитания, с которой мы познакомились в ран
ние периоды нашей жизни, а такие ландшафты и местообитания охватыва
ют большую часть разнообразия, существующего на Земле.

5.6. Утрата местообитаний в нашем сознании

Натуралисты, ботаники и экологи более двух столетий наносили на свои 
карты местообитания Земли. Для многих частей земного шара эта задача 
практически выполнена, и оставшиеся вопросы касаются скорее деталей,
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чем картины в целом. Одним из исключений является классификация раз
личных типов тропических лесов, — например, в бассейне реки Амазонки, 
где леса оказались гораздо разнообразнее, чем считалось ранее (разд. 1.2). 
Но то, что существует в действительности — это одно, а то, как люди вос
принимают окружающую природную среду, — это совсем другое. После
днее имеет большое значение потому, что политические решения, которые, в 
конечном счете, определяют наше будущее, основываются именно на вос
приятии среды обитания людьми. Есть несколько причин, по которым вос
приятие людей может быть весьма неадекватным, что грозит привести к даль
нейшей утрате местообитаний в окружающей нас действительности. Вот 
три подобных причины: достижения в информационных технологиях и СМИ, 
прогресс транспортных технологий и неумеренное преследование экономи
ческих интересов, что так характерно для начала нового тысячелетия.

С развитием информационных технологий и СМИ люди в развитых стра
нах узнали гораздо больше о среде обитания во всем мире, чем предыдущие 
поколения. Точные знания о природных местообитаниях важны и полезны 
для общественного мнения, особенно если эти знания охватывают весь зем
ной шар. Но здесь же кроется и потенциальная опасность, которую я проил
люстрирую по аналогии с интересом общества к спорту. Хотя у меня нет 
статистических данных, подтверждающих мое мнение, я все же считаю, что 
интерес к местным спортивным событиям у взрослого населения сократил
ся из-за чрезмерного обилия на телевидении более масштабных — нацио
нальных и международных — спортивных событий. Интерес к обычным 
спортсменам и спортсменкам уменьшился, когда у каждого появилась воз
можность стать свидетелем выступлений чемпионов высшего класса. К сча
стью, дети и подростки все еще любят сами заниматься спортом, но с точки 
зрения зрителей достойны внимания лишь самые лучшие спортсмены. Я 
думаю, то же самое происходит с природой и средой обитания. Когда теле
видение ежедневно представляет зрелищные программы по естественной 
истории и замечательным ландшафтам разных уголков планеты, опасность 
заключается в том, что все прочее может показаться чем-то банальным и 
скучным — луга за шоссе, лесной массив в окрестностях города. Телевизи
онные документальные сериалы о природе весьма популярны, но мир при
роды они отображают весьма односторонне, обращая внимание исключи
тельно на все самое живописное, включая ландшафты, местообитания и 
животных Земли. Мало шансов, что при таких стандартах большинство ме
стообитаний займет в сознании людей достойное место. Они могут пока
заться скучными, маловажными и, следовательно, не имеющими большой 
ценности.

Документальные сериалы о природе усиливают желание людей увидеть 
природу дальних стран, а достижения в транспортных технологиях позволя
ют осуществить эти желания. Многие жители развитых стран могут позна
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комиться с природой, совершая поездки практически в любой уголок мира. 
В этом кроется другая опасность. Когда так просто посетить национальный 
парк, увидеть на отдыхе природный лес, может возникнуть иллюзия, что 
такие места встречаются гораздо чаще, чем это есть на самом деле. Наш 
повседневный опыт проживания в городах усиливает такую иллюзию. Кафе, 
музеи, кинотеатры занимают небольшую часть пространства в городах, но 
нам достаточно легко найти то, что нам нужно, в любой момент времени. 
Иные люди в развитых странах все чаще и чаще воспринимают весь мир как 
свое личное местообитание. Конечно, ситуация совсем другая для большин
ства людей в развивающихся странах и практически для всех других видов 
живых существ, за исключением китов и некоторых перелетных птиц.

Третья причина исчезновения местообитаний из нашего сознания связа
на с нашими ценностями и приоритетами, а также с неконтролируемым пре
обладанием экономических интересов в рыночной экономике. Позвольте 
пояснить это обстоятельство на примере лесов в Финляндии. Финляндия — 
страна, значительная площадь которой покрыта лесами и болотами, хотя 
последние в основном уже осушены (рис. 2.7), и на их месте посажены но
вые леса. Раньше финские леса принадлежали, как правило, частным вла
дельцам, большинство из которых владели лишь несколькими десятками гек
таров леса и еще меньшей площадью обрабатываемой земли. В настоящее 
время ситуация быстро меняется, — увеличивается число владельцев леса, 
проживающих в малых и больших городах. Они получили участки леса в 
наследство от родителей, дедушек и бабушек, которые доживали свой век в 
селах одни, без продолжателей своего дела. В то же время финская лесопе
рерабатывающая промышленность выросла настолько, что она легко пере
рабатывает весь прирост леса Финляндии, а также все импортируемое сы
рье из России — всего около 70 млн. м3 древесины в год. В Финляндии про
изводится 55 млн. кубометров древесины на 20 млн. га леса (расчет основан 
на определении леса как территории с произрастанием более 1 м3на гектар). 
Эти данные можно сравнить с соответствующими цифрами для Канады: 235 
млн. га коммерчески используемого леса с ежегодной добычей 180 млн. м3 
древесины (Anonymous, 1997). Таким образом, добыча древесины в Фин
ляндии составляет 30% от ее объема, производимого в Канаде, хотя террито
рия под лесами в Финляндии составляет только 9% от аналогичной террито
рии в Канаде. Лесной сектор в Финляндии стал высоко автоматизированным 
и механизированным, и число работающих в нем людей постоянно сокраща
ется. Хотя при этом причиной сокращения занятости обычно считают уси
ление активности по сохранению леса.

Если учесть всевозможные меры по повышению продуктивности лесных 
угодий, в том числе значительные правительственные субсидии и создание 
специальных организаций для обеспечения сотрудничества между лесовла- 
дельцами и лесным сектором промышленности, то неудивительно, что кон-
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цепдия природного леса существенно изменилась в сознании населения Фин
ляндии и, вероятно, других стран северной Европы. Большинство финнов 
убеждено, что о лесах следует заботиться для того, чтобы они оставались 
здоровыми и жизнеспособными — подобно полям с зерновыми культурами. 
Эта идея была внедрена в общественное сознание и поддерживалась лесни
ками: они утверждали, что леса, в которые не заходит человек, роковым об
разом ослабляются — не только отдельные деревья погибнут, но и целый 
лес не выдержит и заболеет. Вмешательство человека в лесную экосисте
му в виде сплошной вырубки считается полезным для восстановления жиз
неспособности лесов. Другая ошибочная идея состоит в том, что сплошная 
вырубка аналогична природной динамике лесов (разд. 5.3). Автор письма, 
опубликованного в национальной газете в 2002 г., резко критиковал концеп
цию выборочной рубки отдельных деревьев без сплошной вырубки целых 
делянок, поскольку это ведет к формированию леса с разными по возрасту и 
размерам деревьями. Автор утверждал, что все это неестественно: природ
ные леса якобы состоят из когорт деревьев одинакового возраста и размера. 
Вот так природное местообитание — девственный лес — исчезло из наше
го сознания. В итоге наличие природных лесов теперь считается признаком 
нездорового состояния окружающей среды, а их особенности объявлены 
неестественными! Такое могло произойти только потому, что природные леса 
в Финляндии и повсюду в северной Европе уже настолько редки, что боль
шинство людей никогда их не видели. Без личного опыта очень легко впасть 
в подобное заблуждение, руководствуясь ошибочными аргументами, приду
манными в оправдание интенсивной эксплуатации лесов.

Я надеюсь, что многие читатели могут вспомнить подобные истории о 
других местообитаниях в других уголках мира. Что касается бореальных 
лесов, то налицо пагубное сочетание мощных экономических стимулов к 
дальнейшей интенсификации лесного хозяйства и неспособности экологов 
продемонстрировать экономические выгоды от сохранения леса. Здесь нет 
такого множества харизматических крупных животных, как, например, в 
тропических саваннах, а те животные, которые есть, действительно неплохо 
выживают в используемых человеком лесах, пока на них не слишком интен
сивно охотятся и не чрезмерно их беспокоят. Как было показано в разд. 1.2, 
по-настоящему бедствуют те создания, размер которых невелик и которые 
достаточно стенотопны. Подобный аргумент выдвинут также в отношении 
людей. Утверждается, что большинство из нас на самом деле предпочитают 
совершать прогулки по ровному настилу соснового леса, окультуренного 
человеком, чем гулять в неухоженных природных лесах, загроможденных 
упавшими стволами деревьев и валежником. Это, может быть, и верно, — 
возможно, это даже отражает наследственную склонность человека выби
рать более открытую среду обитания. Многие путешественники и туристы 
не очень любят природные леса. Но независимо от того, связана ли эта анти
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патия с наследственными предпочтениями людей, ясно, что она отражает 
также их отчуждение от природной среды обитания. Большинство людей 
живет в городах, имея минимальный контакт с природой, поэтому ухожен
ные леса, напоминающие городские парки, представляются знакомыми и 
безопасными.

О  зн а ч ен и и  п р и о б щ ен и я  д ет ей  к  п р и р оде. Маленькие дети любят иг
рать и заниматься спортом. Кроме того, они — прирожденные натуралисты 
и очень любознательны по отношению к растениям и животным. Но посте
пенно этот интерес угасает: из-за отсутствия поощрения и руководства со 
стороны взрослых, из-за того, что во многих уголках мира нет природных 
сообществ, где можно было бы наблюдать растения и животных в их есте
ственной среде, и, конечно, из-за конкуренции со многими другими инте
ресными объектами и видами деятельности, которые встречаются в окружа
ющем мире, создаваемом человеком.

Не так уж и много требуется для того, чтобы дети сохраняли свою есте
ственную привязанность к природе и природной среде обитания. Недавно я 
узнал о детском саде для детей от 3 до 6 лет, который, в общем-то, вполне 
обычный, и в то же время в лучшую сторону отличается от всех прочих. 
Тарья Мантила (Tarja Mantyla), изобретательная воспитательница детского 
сада Курикка, который находится в Пирккала — небольшой общине на юге 
Финляндии, сформировала группу из 14 дошколят для занятий по специаль
ной ежедневной программе. Группа называется Лухтарёллит (Luhtarollit), — 
это финское название полевицы (Agrostis), а также имя героя детских сказок. 
Тарья стремится дать детям возможность приобрести опыт общения с при
родой и испытать различные приключения. Каждый день после завтрака — 
и зимой, и летом, в любую погоду, — дети отправляются с Тарья и еще од
ним воспитателем на участок леса, который расположен в 400 метрах от дет
ского сада. Там они остаются почти на целый день. Чем же они занимаются? 
Дети любят лазить по невысоким скалам и деревьям (рис. 5.7), ползать по 
лесной подстилке, находить что-нибудь неизвестное, а летом есть ягоды го
лубики. Но чаще всего они самостоятельно строят шалаши из сучьев, елово
го лапника или любого другого материала, который здесь можно найти. Они 
также расширяют старые шалаши или разбирают их, чтобы перенести на 
новое место. Зимой, когда земля покрыта снегом, они катаются на лыжах и 
строят множество снежных домиков. Поблизости есть озеро, где дети могут 
и зимой, и летом ловить рыбу на удочку. Летом они еще учатся плавать. Де
тей учат не причинять вреда деревьям, не мусорить в лесу — ведь это их 
собственный лес. Воспитатели читают детям рассказы и учат их пению. У 
них есть небольшое укрытие, где они могут перекусить. Раз или два в году 
они остаются в лесу на ночевку — спят в шалашах, которые сами построи
ли. Целый день, играя в лесу, дети прекрасно развивают инициативу, мотор-



2 9 6 Г л а в а  5 . У с к о л ь за ю щ и й  м и р

цепция природного леса существенно изменилась в сознании населения Фин
ляндии и, вероятно, других стран северной Европы. Большинство финнов 
убеждено, что о лесах следует заботиться для того, чтобы они оставались 
здоровыми и жизнеспособными — подобно полям с зерновыми культурами. 
Эта идея была внедрена в общественное сознание и поддерживалась лесни
ками: они утверждали, что леса, в которые не заходит человек, роковым об
разом ослабляются — не только отдельные деревья погибнут, но и целый 
лес не выдержит и заболеет. Вмешательство человека в лесную экосисте
му в виде сплошной вырубки считается полезным для восстановления жиз
неспособности лесов. Другая ошибочная идея состоит в том, что сплошная 
вырубка аналогична природной динамике лесов (разд. 5.3). Автор письма, 
опубликованного в национальной газете в 2002 г., резко критиковал концеп
цию выборочной рубки отдельных деревьев без сплошной вырубки целых 
делянок, поскольку это ведет к формированию леса с разными по возрасту и 
размерам деревьями. Автор утверждал, что все это неестественно: природ
ные леса якобы состоят из когорт деревьев одинакового возраста и размера. 
Вот так природное местообитание — девственный лес — исчезло из наше
го сознания. В итоге наличие природных лесов теперь считается признаком 
нездорового состояния окружающей среды, а их особенности объявлены 
неестественными! Такое могло произойти только потому, что природные леса 
в Финляндии и повсюду в северной Европе уже настолько редки, что боль
шинство людей никогда их не видели. Без личного опыта очень легко впасть 
в подобное заблуждение, руководствуясь ошибочными аргументами, приду
манными в оправдание интенсивной эксплуатации лесов.

Я надеюсь, что многие читатели могут вспомнить подобные истории о 
других местообитаниях в других уголках мира. Что касается бореальных 
лесов, то налицо пагубное сочетание мощных экономических стимулов к 
дальнейшей интенсификации лесного хозяйства и неспособности экологов 
продемонстрировать экономические выгоды от сохранения леса. Здесь нет 
такого множества харизматических крупных животных, как, например, в 
тропических саваннах, а те животные, которые есть, действительно неплохо 
выживают в используемых человеком лесах, пока на них не слишком интен
сивно охотятся и не чрезмерно их беспокоят. Как было показано в разд. 1.2, 
по-настоящему бедствуют те создания, размер которых невелик и которые 
достаточно стенотопны. Подобный аргумент выдвинут также в отношении 
людей. Утверждается, что большинство из нас на самом деле предпочитают 
совершать прогулки по ровному настилу соснового леса, окультуренного 
человеком, чем гулять в неухоженных природных лесах, загроможденных 
упавшими стволами деревьев и валежником. Это, может быть, и верно, — 
возможно, это даже отражает наследственную склонность человека выби
рать более открытую среду обитания. Многие путешественники и туристы 
не очень любят природные леса. Но независимо от того, связана ли эта анти
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патия с наследственными предпочтениями людей, ясно, что она отражает 
также их отчуждение от природной среды обитания. Большинство людей 
живет в городах, имея минимальный контакт с природой, поэтому ухожен
ные леса, напоминающие городские парки, представляются знакомыми и 
безопасными.

О  зн а ч ен и и  п р и о б щ ен и я  д е т е й  к  п р и р оде. Маленькие дети любят иг
рать и заниматься спортом. Кроме того, они — прирожденные натуралисты 
и очень любознательны по отношению к растениям и животным. Но посте
пенно этот интерес угасает: из-за отсутствия поощрения и руководства со 
стороны взрослых, из-за того, что во многих уголках мира нет природных 
сообществ, где можно было бы наблюдать растения и животных в их есте
ственной среде, и, конечно, из-за конкуренции со многими другими инте
ресными объектами и видами деятельности, которые встречаются в окружа
ющем мире, создаваемом человеком.

Не так уж и много требуется для того, чтобы дети сохраняли свою есте
ственную привязанность к природе и природной среде обитания. Недавно я 
узнал о детском саде для детей от 3 до 6 лет, который, в общем-то, вполне 
обычный, и в то же время в лучшую сторону отличается от всех прочих. 
Тарья Мантила (Tarja Mantyla), изобретательная воспитательница детского 
сада Курикка, который находится в Пирккала — небольшой общине на юге 
Финляндии, сформировала группу из 14 дошколят для занятий по специаль
ной ежедневной программе. Группа называется Лухтарёллит (Luhtarollit), — 
это финское название полевицы (Agrostis), а также имя героя детских сказок. 
Тарья стремится дать детям возможность приобрести опыт общения с при
родой и испытать различные приключения. Каждый день после завтрака — 
и зимой, и летом, в любую погоду, — дети отправляются с Тарья и еще од
ним воспитателем на участок леса, который расположен в 400 метрах от дет
ского сада. Там они остаются почти на целый день. Чем же они занимаются? 
Дети любят лазить по невысоким скалам и деревьям (рис. 5.7), ползать по 
лесной подстилке, находить что-нибудь неизвестное, а летом есть ягоды го
лубики. Но чаще всего они самостоятельно строят шалаши из сучьев, елово
го лапника или любого другого материала, который здесь можно найти. Они 
также расширяют старые шалаши или разбирают их, чтобы перенести на 
новое место. Зимой, когда земля покрыта снегом, они катаются на лыжах и 
строят множество снежных домиков. Поблизости есть озеро, где дети могут 
и зимой, и летом ловить рыбу на удочку. Летом они еще учатся плавать. Де
тей учат не причинять вреда деревьям, не мусорить в лесу — ведь это их 
собственный лес. Воспитатели читают детям рассказы и учат их пению. У 
них есть небольшое укрытие, где они могут перекусить. Раз или два в году 
они остаются в лесу на ночевку — спят в шалашах, которые сами построи
ли. Целый день, играя в лесу, дети прекрасно развивают инициативу, мотор-
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Рис. 5.7. Дети из группы «Luhtarollit» в одном из своих любимых местечек в лесу. 
(Фото Тарья Мантила —  Tarja Mantyla).

ные навыки, и при этом получают огромное удовольствие. Можно надеять
ся, что у этих детей на всю жизнь останется чувство любви к природе.

5.7 Резюме: пять пунктов, которые стоит запомнить

И зм е н ен и е  к л и м а т а  и п о тер я  м ест о о б и т а н и й . Прогнозируемое изме
нение климата к 2050 г. значительным образом повлияет на географическое 
распределение главных типов местообитаний на Земле, и при этом изменит
ся соотношение размеров территорий, благоприятных для существования 
различных видов. Изменение климата вызовет катастрофическое сокраще
ние количества доступных местообитаний, особенно для тех видов, которые 
обитают в специфических, характерных только для них условиях — в горах 
и на высоких широтах, — поскольку такие местообитания и связанные с 
ними виды не способны куда-либо перемещаться. Изменение климата будет 
иметь наиболее пагубные последствия в тех местах, где природные место
обитания окажутся сильно фрагментированными, так как это не позволит 
видам мигрировать на другие территории. Поэтому делается вывод, что от
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15 до 37% видов на Земле окажутся под угрозой исчезновения к 2050 г. из-за 
сокращения их местообитаний, вызванного изменением климата.

Р ол ь  о б ы ч н ы х  л а н д ш а ф т о в . Земля потеряла свои первоначальные био- 
мы, и большая часть ландшафтов в значительной степени изменилась из-за 
деятельности человека. Будущее биоразнообразия, которое приносит людям 
многочисленные выгоды, зависит от того, что происходит в обычных фраг
ментированных ландшафтах. Крайне важно соединить все усилия и при
нять действенные меры по защите биоразнообразия от антропогенных воз
действий, которые пагубно влияют на местообитания в обычных для нас 
ландшафтах.

В о с ст а н о в л ен и е  м ес т о о б и т а н и й . Необходимость восстановления мес
тообитаний связана с тем, что самой важной причиной, приводящей к выми
ранию видов, оказывается недостаточное количество оставшихся местооби
таний и их сильная фрагментация. Практические методы восстановления 
местообитаний зависят от их специфики, и предлагается множество общих 
подходов к этой задаче. Теория метапопуляций может использоваться для 
решения вопроса о том, где именно следует восстанавливать местообита
ния. Кроме того, эта теория — одна из серьезных альтернатив при выборе 
различны х вариантов природопользования и охраны  окружающей среды , а 
также при выборе мер по восстановлению местообитаний. Часто бывает це
лесообразно восстановить местообитания вблизи существующих местооби
таний и популяций, чтобы увеличить вероятность того, что особи охраняе
мых видов получат доступ к восстановленному местообитанию.

У т р а т а  м е с т о о б и т а н и й  в н а ш е м  со зн а н и и . Достижения в информа
ционных и транспортных технологиях облегчают нам доступ к немногим 
оставшимся на Земле участкам местообитаний, находящихся под угрозой ис
чезновения, — создавая тем самым иллюзию, что таких участков больше, чем 
на самом деле. Местообитания утрачиваются в нашем сознании, когда они ста
новятся настолько непривычными, что человек никогда их не встречает или 
встречает очень редко в своей повседневной жизни. Примером этого является 
первозданный бореальный лес северной Европы. Так как старых лесных мас
сивов осталось совсем мало, то очень немногие люди могут побывать там, 
поэтому становится легче вводить людей в заблуждение ошибочными аргу
ментами, придуманными в оправдание интенсивной эксплуатации леса.

Р о л ь  эк ол огов . Заключительное обращение к моим коллегам-экологам 
состоит в следующем: недостаточно только продуцировать и накапливать 
знания о процессах, связанных с экологическими последствиями утраты 
местообитаний и другими изменениями в окружающей среде. Мы также 
должны быть уверенными в том, что до политического руководства без ис
кажения доводятся наиболее современные научные знания, имеющие опре
деляющее значение для принятия решений.



эпилог
Человек оказался в непростом положении. Он должен стать хозяином 

планеты, возраст которой 5 млрд. лет. От природы ему дана способность 
заглядывать в будущее на несколько дней, несколько месяцев и даже несколько 
лет, но отнюдь не на десятилетия, века и тысячелетия. В процессе эволюции 
человек научился быть скорее пассажиром, чем пилотом своей планеты. В 
течение 5 млн. лет человеческой эволюции наша деятельность не имела зна
чительных последствий ни для нас самих, ни для кого-либо ещё за предела
ми доступных нашему непосредственному восприятию пространственных 
и временных границ. Теперь всё изменилось. Коллективная деятельность 
человечества, благодаря мощным технологиям, до такой степени воздейству
ет, и будет воздействовать на весь земной шар и на последующие поколения, 
что это вызовет шестое массовое вымирание видов на Земле после ордовик
ского, случившегося 500 млн. лет назад. Немного утешает тот факт, что мо
гущество человека все же недостаточно для того, чтобы истребить все жи
вое на планете, так как жизнь проникла на несколько км. вглубь земной коры. 
Если воздействие человека внезапно прекратится, то царство Природы вос
становится удивительно быстро; многие признаки нашего присутствия ис
чезнут гораздо стремительней, чем можно себе представить, — правда, при 
этом нужно учитывать, что исчезнувшие виды никогда уже не восстановят
ся. Но мир не останется неизменным даже при отсутствии антропогенного 
фактора. Экосистемы на Земле постоянно меняются, и так, несомненно, бу
дет продолжаться до самого конца.

Так насколько важно то обстоятельство, что мы, люди, и на глобальном 
уровне и на уровне отдельных местообитаний изменяем окружающую сре
ду и трансформируем условия жизни многих и многих видов? Самым про
стым ответом на вопрос, почему же это действительно важно, является наше 
неравнодушие к будущему. Каждый из нас без труда может отказаться от 
сегодняшних удовольствий, если они могут стать причиной неприятностей 
на следующей неделе, в следующем месяце или даже в следующем году. Мы 
озабочены также своим отдаленным будущим, — хоть о нем, к сожалению, 
мы способны позаботиться гораздо меньше, чем о ближайших перспекти
вах. Печально, но наши государственные и общественные институты, по всей 
видимости, тоже не в состоянии планировать отдаленное будущее, хотя их 
существование и не предполагает временных ограничений.

Если мы согласимся, что отдаленное будущее все-таки важно для нас, 
можно указать две причины, по которым нам следует сохранять местообита
ния и связанное с ними биоразнообразие. Многим из нас вряд ли понрави
лась бы перспектива провести оставшиеся годы жизни в искусственной сре
де обитания. Конечно, всё зависит от того, какова эта искусственная сре-
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да, — большинство цивилизованных людей привыкло пользоваться плодами 
человеческой культуры и технологии. Тем не менее, мысль о будущем, в 
котором никогда не увидишь лес, цветущий луг, горы или море, кажется ужас
ной. Я понимаю, что некоторые люди фактически уже живут такой жизнью, 
хотя и помимо своей воли, а другим это кажется сильным преувеличением. 
Но суть дела в том, что большинство из нас ощущают естественную привя
занность к живому миру, и эта привязанность -— часть нашей жизни. Можно 
также задуматься и о нашем глубоком родстве со всеми другими живыми 
существами на планете. Грядущие поколения могут почувствовать это род
ство гораздо сильнее нас, и мы не должны лишать их возможности сформи
ровать альтернативное видение жизни, отличное от нашего. Мало кто ре
шится отрицать важность будущего, и немногие верят, что современный об
раз жизни богатых стран, основанный на все возрастающем потреблении и 
конкуренции, всегда будет доминировать в мире. Перемены неизбежны, — 
вопрос лишь в том, насколько будет растрачен природный капитал к тому 
времени, когда эти перемены произойдут.

Не каждый захочет отвлечься от повседневных реалий и подумать о возмож
ных фундаментальных изменениях в системе ценностей этого или последую
щих поколений. Однако каждому ясно, что в деле использования природных 
ресурсов нельзя делать ошибок, которые приведут к роковым последствиям в 
будущем. При этом возникают следующие вопросы: «Какие объёмы потребле
ния тех или иных ресурсов могут оказаться чрезмерными, как далеко можно 
заходить в трансформации и разрушении местообитаний, что следует считать 
стабильным, что — нет?» Об этом написаны сотни томов, собраны статисти
ческие данные, построены математические модели. Конечно, делать выво
ды и действовать в соответствии с ними предстоит государственным и об
щественным институтам. Проблема в том, что общество состоит из не
дальновидных индивидуумов, а учреждения принимают их на работу.

Каковы же пагубные долгосрочные последствия утраты, изменения и 
фрагментации местообитаний, которые мы должны предупредить? Если от
вечать кратко, то полного представления об этом у нас нет, — в истории 
нашей планеты отсутствуют прецеденты подобных глобальных изменений 
окружающей среды, а любые теоретические прогнозы усложняются возмож
ностью катастрофических сбоев в функционировании глобальных экосис
тем, как только будут превышены критические значения параметров состоя
ния окружающей среды. У нас есть примеры меньших масштабов, — такие 
как ужасающие наводнения на Гаити вследствие исчезновения местных гор
ных лесов. Глобализация изменений окружающей среды означает, что пос
ледующие катастрофы возможны в совершенно иных масштабах.

Я хочу закончить коротким рассказом из истории человечества, который 
содержится в проникновенной книге «Guns, germs and steel» («Оружие, бак
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терии и сталь») (Jared Diamond, 1997). Возможно, этот рассказ не вполне 
точно отражает то, что происходило на самом деле, а, возможно, все было 
именно так. Не суть важно. Этот рассказ — убедительная иллюстрация того, 
как велика цена потери природного капитала, потерянных возможностей. 
Тот отрезок истории человечества больше не повторится, однако он должен 
напомнить нам, что последствия нашей деятельности могут быть гораздо 
более серьезными, чем мы думаем.

История начинается 14 ООО лет назад, когда группы охотников-собирате- 
лей мигрировали из Сибири в Северную Америку. Они увидели совершенно 
неизведанный, новый для них мир, похожий на первозданный рай. Охота на 
крупных млекопитающих, которые совсем не боялись человека, была так 
легка, а жизнь — так комфортна. Потребовалось ровно 1 ООО лет, чтобы удач
ливые охотники размножились и расселились по всему Новому Свету с се
вера на юг, с запада на восток. В течение этого времени крупные млекопита
ющие исчезли. Была ли чрезмерно интенсивная охота единственной или важ
нейшей причиной вымирания мегафауны — этот вопрос остается откры
тым. Мне представляется весьма вероятным, что в данном случае, как и во 
многих других местах и во многих других случаях, были виноваты именно 
люди.

Но насколько важно то обстоятельство, что большинство крупных млеко
питающих здесь исчезло? Ведь прочие виды в основном сохранились. Ис
требив крупных млекопитающих, аборигены Америки утратили возможность 
их одомашнить, — в отличие от людей Старого Света, где одомашненные 
виды развивались и сосуществовали с другими крупными млекопитающи
ми в течение долгого времени. Без одомашненных млекопитающих сельско
хозяйственное и, следовательно, культурное развитие в Новом Свете проис
ходило более медленно по сравнению со Старым Светом.

В конце концов, цивилизации Старого и Нового света столкнулись в 1492 г., 
и это столкновение оказалось высоко асимметричным. Жители Нового Све
та погибли из-за своей более примитивной технологии, — а в конечном ито
ге из-за отсутствия развитого сельского хозяйства и отсутствия иммунитета 
к инфекционным болезням, с которыми они ранее не встречались, в то вре
мя как жители Старого Света были иммунизированы относительно этих за
болеваний благодаря одомашненным млекопитающим. Так почему же всё 
это произошло? Потому что первые люди в Северной и Южной Америке 
уничтожили многих представителей местной мегафауны ещё за 14 ООО лет 
до этого.

* * *
Тотальное разрушение местообитаний животных и растений, происходя

щее сейчас по всему миру, напоминает массовое истребление крупных мле
копитающих некоторыми нашими предками в далёкие времена. К сожале
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нию, мы не почувствуем результаты этих процессов немедленно. Но их дол
говременные последствия могут быть поразительными и очень неприятны
ми для нас. Зная о возможности таких последствий, мы должны остановить
ся, подумать о будущем и быть более осторожными. Охотники, странство
вавшие по девственной природе Американского континента 14 ООО лет на
зад, не обладали необходимыми знаниями, которые бы им позволили посту
пать по-другому.



КОММЕНТАРИИ 
К ЭКОЛОГИЧЕСКИМ ТЕРМИНАМ

Агрегационная модель конкурентного сосуществования (aggregation 
model of competitive coexistence) — показывает, что в агрегированных посе
лениях видов уровень внутривидовой конкуренции выше, чем межвидовой. 
Это облегчает сосуществование различных видов. Закономерность описана 
для беспозвоночных населяющих навозные кучи, трупы животных и т.д. 
(Atkinson, Shorrocks, 1981; Hanski, 1981).

Алли эффект (Allee effect) — характеризует зависимость между разме
ром популяции и успехом размножения, рассчитанным относительно одной 
особи. Основная идея заключается в том, что в малых популяциях успех раз
множения и выживаемость особей понижены. В больших популяциях Алли 
эффект выражен менее отчетливо. Впервые описан в работе (Allee et al., 1949).

Альфа (а) биоразнообразие (Alpha (a) Biodiversity) — количество ви
дов встречающихся в одном местообитании (иногда на одной территории). 
Зависит от продуктивности и площади местообитания. Сильно возрастает в 
тропиках, а на удаленных островах уменьшается. Часто используется более 
короткое название — a -разнообразие. Термин введен в употребление Р. Уит
текером (Whittaker, 1972).

Бета (Р) биоразнообразие (Beta (Р) Biodiversity) — количество видов, 
выявленное при сравнении двух экосистем (местообитаний), при этом об
щие виды для этих экосистем (местообитаний) не учитываются. Чем силь
нее различаются сравниваемые экосистемы (местообитаний), тем выше бета 
биоразнообразие. Часто используется более короткое название — (3-разно
образие. Термин введен в употребление Р. Уиттекером (Whittaker, 1972).

Биом (biome) — крупная региональная или субконтинентальная биосис
тема, характеризующаяся каким-либо основным типом растительности или 
другой специфичной особенностью ландшафта. Необычайно обширный био
топ планетарного масштаба.

Биотоп (biotope)— участок, подверженный воздействию одних и тех же аби
отических факторов среды, и заселённый организмами (занятый одним биоце
нозом), совместно с биоценозом составляет единый биогеоценоз. Биотоп — 
местообитание для сообщества видов, хотя часто понятие «местообитание» ис
пользуется также применительно к сообществам, а не к отдельным видам.

Видовой кредит (species credit) — число видов, для которых улучшились 
условия окружающей среды после реставрации местообитания (Hanski, 2000).

Градиент село-город (rural-urban gradient) — экологическая программа, 
направленная на изучение долговременного влияния урбанизации на струк
туру и функционирование лесных экосистем. Начиная с 1988 г., ведутся базы 
данных, включающие наблюдения за: характеристиками растений, цикли
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ческими процессами в минеральном питании растений, свойствами листо
вого опада, особенностями почвенного покрова и почвенной фауны. Проект 
финансируется NASA (National Aeronautics and Space Administration).

Зонтичные виды (umbrella species) — виды, мероприятия по охране ко
торых способствуют сохранению многих других жизненных форм, а также 
их местообитаний. Поскольку для большинства видов очень тяжело опреде
лить природоохранный статус, то гораздо проще из миллионов форм выде
лить зонтичные виды, статус которых определяется значительно легче. Зон
тичные виды способствуют выбору территории под потенциальный резер
ват и определению его минимальных размеров.

Идеально принудительное распределение (the ideal despotic distribu
tion) — модель предполагает, что особи, первыми вселившиеся в благопри
ятное местообитание, в дальнейшем имеют возможность, тем или иным 
образом, устранять других особей, прибывающих позже, т.е. данному виду 
свойственна территориальность и резиденты обычно побеждают вселенцев. 
В таких моделях предполагается, что местообитание состоит из «вакантных» 
разнокачественных территорий, и особи всегда выбирают участок наивысше
го качества, который все еще остается свободным (Fretwell, Lucas, 1970).

Идеально свободное распределение (ideal free distribution) — модель 
предполагает, что особь всегда выбирает тип среды обитания, в котором её 
приспособленность была бы максимально высокой. Если бы, приспособлен
ность особей к местообитанию А была бы выше, чем приспособленность к 
местообитанию В, то больше особей переместилось бы в местообитание А. 
Этот процесс шел бы до тех пор пока местообитания А из-за высокой плот
ности не утратило бы преимуществ и по качеству существования особей не 
сравнялось бы с местообитанием В. Модель предполагает, что нет никаких 
прямых взаимодействий между особями (Fretwell, Lucas, 1970).

Идеально упреждающее распределение (the ideal pre-emptive distribu
tion) — модель распределения в основных чертах сходная с идеально-при- 
нудительным распределением (Pulliam, Danielson, 1991).

Ключевые лесные местообитания (woodland key habitats) — проект по 
охране бореальных лесов в странах Скандинавии. Идеология проекта зак
лючается в выборе и предании статуса резервата небольшим наиболее уни
кальным участкам леса. Подвергается критике многих экологов, поскольку 
такие мелкие участки не могут способствовать сохранению большинства 
редких и исчезающих видов.

Краевой эффект (edge effect) — возникает на границе между естествен
ными и нарушенными антропогенными биотопами. Разрушающее воздей
ствие антропогенных экосистем на естественные экосистемы может наблю
даться на значительном расстоянии от их границы. Краевой эффект особен
но выражен в случае, когда естественные местообитания представлены не
большими изолированными участками.



3 0 6 К о м м е н т а р и и

Матрикс (ландшафтный матрикс) (landscape matrix) — межклеточ
ное вещество. В метапопуляционной теории матриксом (ландшафтным мат
риксом) называют пространство непригодное для существования вида, на
ходящееся между местообитаниями, где вид может существовать.

Местообитание-источник (source habitat) — местообитание благопри
ятное для данного вида, в котором рождаемость превышает смертность, и 
создаются условия для эмиграции зверьков в менее благоприятные место
обитания, местообитания-стоки (Pulliam, 1988).

Местообитание-псевдосток (псевдослив) (pseudo-sink habitat) — так 
называют местообитание, которое функционирует как источник, но в тоже 
время средняя плотность популяции, его населяющей, оказывается повы
шенной в результате иммиграции из других популяций.

Местообитание-сток (слив) (sink habitat) — неблагоприятное для дан
ного вида местообитание, в котором смертность превышает рождаемость, 
и популяция в основном существует за счет иммиграции зверьков из более 
благоприятных местообитаний, местообитаний-источников (Pulliam, 1988).

Метапопуляция (metapopulation) — группа пространственно разобщен
ных, но взаимодействующих популяций. В классической метапопуляцион
ной теории, численность каждой популяции изменяется независимо от чис
ленности соседних под действием случайных факторов. Чем меньше попу
ляции, тем больше шансов, что она исчезнет. Не смотря на то, что популяции 
уязвимы, сама метапопуляция благодаря постоянным иммиграционным про
цессам устойчива. Термин введен в употребление Ричардом Левинсом (Levins, 
1969).

Метасообщество (metacommunity) — сообщество, состоящее из не
скольких взаимодействующих метапопуляций или совокупность локальных 
сообществ, связанных между собой множественными миграциями слагаю
щих их видов.

Минимальный размер участка (minimum patch size) — критическая 
величина участка, ниже которой локальная популяция вымирает. При таком 
размере участка размножение лишь компенсирует потери, вызванные эмиг
рацией, однако на участках, размер которых ниже критического, прирост 
особей оказывается недостаточным и популяция исчезает (Skellam, 1951).

Островная биогеография, теория (theory of island biogeography) — 
устанавливает удельный вес факторов, определяющих видовое богатство 
островных экосистем. Под островной экосистемой понимается сообщество, 
окруженное территорией, непригодной для существования большинства ти
пичных для данной экосистемы видов. Теория предполагает, что видовое 
богатство островных экосистем зависит от трех основных процессов: эмиг
рации, иммиграции и вымирания. Впервые сформулирована Р. МакАртуром 
и Е. Уилсоном (MacArthur, Wilson, 1967).
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Отложенное (отсроченное) вымирание (extinction debt) — состоя
ние видов, при котором они существуют, несмотря на то, что их местообита
ния разрушены. Доминантные виды после уничтожение местообитания мо
гут сохраняться, на небольших нетронутых участках. Однако их существо
вание там нестабильно. Несильное внешнее воздействие или даже влияние 
слабого конкурента может привести к исчезновению вида. В эту группу можно 
отнести и изначально редкие виды, поскольку они также подвержены выми
ранию по стохастическим причинам. См. Д. Тильман и др. (Tilman, May, 
Lehman, Nowak, 1994).

Первозданные (девственные) леса (frontier forests) — тип леса, в состав 
которого входит много крупных старых деревьев, обладающих уникальными 
биологическими особенностями. В таком лесу много сухих деревьев, упав
ших стволов, коряг. Выпавшие деревья образуют «окна», через которые про
никает солнечный свет — необходимое условие для появления подроста.

Порог выживания (extinction threshold) — обозначает некоторое пре
дельное значение в процессе утраты качества или количества местообита
ния, после которого в популяции вида, использовавшего данное местооби
тание, резко снижается плотность или число особей. Для существования по
пуляции важно, чтобы скорость колонизации превышала скорость вымира
ния особей. Если это происходит, следовательно, популяция преодолела по
рог выживания.

Предельная численность, модель (ceiling model) — описывает процес
сы регулирования плотности популяции. В модели предельной численности 
зависимость скорости роста популяции от плотности вступает в силу только 
тогда, когда размер популяции превышает предельную емкость среды. В этот 
момент рост популяции резко прерывается, а её размер будет соответство
вать предельной численности, т.е. максимальному количеству особей, спо
собных обитать на данной площади (Milne 1957, 1962).

Реставрационная экология (restoration ecology) — научное направле
ние, изучающее возможности восстановления деградированных, нарушен
ных и уничтоженных экосистем. Работы в области реставрационной эколо
гии координируются Международным обществом экологической реставра
ции (The Society for Ecological Restoration International — SER).

Связность (connectivity) — мера характеризующая возможность двух 
популяций, входящих в состав метапопуляции обмениваться мигрантами.

Углеродный сток (слив) (carbon sink) — природные или рукотворные 
резервуары, которые аккумулируют и сохраняют некоторые углеродосодер
жащие вещества неопределенный период времени. Природные углеродные 
стоки: поглощение углекислого газа океаном, фотосинтез растений; рукот
ворные углеродные стоки — свалки. Вопросы, связанные с углеродным сто
ком рассматриваются Киотским протоколом (1997).
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Цепи вымирания (chains of extinction) — функциональная взаимосвязь 
видов, благодаря которой исчезновение одного приводит к вымиранию ка
кого-то другого или нескольких других видов. Дж. Даймонд (Diamond, 1989) 
включил цепи вымирания в так называемую «злую четверку», или 4 антро
погенных фактора, ответственных за большую часть современных вымира
ний видов.

Экологическая ловушка (ecological trap) — возникает в том случае, ког
да внешние характеристики местообитания, привлекающие особей, не соот
ветствует его истинным свойствам. В результате большинство индивидуу
мов ошибочно заселившие такие местообитания погибает. Часто экологи
ческие ловушки появляются благодаря воздействию антропогенных факто
ров, которые сильно изменяют продуктивность и защитные свойства место
обитания, но при этом не затрагивают его внешний вид. Термин впервые 
был использован при исследовании последствий гнездования уток в коло
нии чаек (Dwemychuk, Boag, 1972).

Экотоп (ecotope) — наименьший, отчетливо выраженный, относительно 
гомогенный, хорошо очерченный элемент ландшафта. Как и в случае экоси
стемы при идентификации экотопа используются гибкие критерии. При клас
сификации экотопов учитываются биотические и абиотические факторы, 
включая растительность, почвы, гидрологию и др. Во многом соответствует 
понятию экологической ниши. Термин впервые использован в работе Т.Н. 
Высоцкого (1915).

Эффект спасения (rescue effect) — возникает в ситуации, когда за счет 
пика численности в одних популяциях заселяются свободные местообита
ния, образовавшиеся на месте вымерших популяций, а в популяциях, нахо
дящихся на грани исчезновения, в большом количестве появляются новые 
особи. В результате поддерживается стабильность метапопуляции.

Эффективный размер популяции (effective population size) — количе
ство размножающихся особей в модельной популяции, которые будут пока
зывать одинаковую величину дисперсии аллельных частот при случайном 
дрейфе генов или сходное количество случаев инбридинга. Впервые это одно 
из основных положений популяционной генетики было сформулировано С. 
Райтом (Wright, 1931). В экологии иногда под этим терминов подразумевают 
число особей в популяции, непосредственно участвующих в воспроизвод
стве следующего поколения.

Борис Шефтелъ



КОММЕНТАРИИ К АНГЛОЯЗЫЧНЫМ 
АББРЕВИАТУРАМ 

(сокращенные названия организаций, проектов, 
экологических методов и компьютерных программ)

ANUCLIM — пакет компьютерных программ, предназначенный для оцен
ки среднемесячных климатических переменных, биоклиматических парамет
ров и показателей, относящихся к росту и развитию сельскохозяйственных 
культур. Разработан в 1986 г. под названием BIOCLIM. Собственно программа 
ANUCLIM 5.0 вышла в свет в 1999 г., куда BIOCLIM вошла как составная 
часть. Пакет программ создан Центром ресурсов и экологических исследо
ваний Австралийского национального университет, (Канберра Австралия).

ASIO (Almost — очень редко, Seldom — редко, Intermediate — средне, 
often — часто). Концептуальная модель, основанная на наблюдениях за ди
намикой лесных пожаров в разных типах бореальных лесов. Предназначена 
для оценки состояния леса и используется для ведения лесного хозяйства. 
Первоначально разработана для лесов северной Швеции (Angelstam, 
Rosenberg, 1993)

BIOSIS — самая большая в мире библиографическая база данных по био
логическим наукам. Включает книги, журнальные статьи, рецензии, мате
риалы конференций, патенты, опубликованные после 1925 г. В базу ежегод
но добавляется около 60 ООО новых записей. В настоящее время принадле
жит компании Томсон Рейтер (Thomson Reuters), образованной в апреле 2008 г. 
в результате приобретения корпорацией Томсон агентства Рейтер (Reuters 
Group pic).

BRC (The Biological Records Centre) — центр регистрации биоты. Содер
жит данные о встречах на Британских островах наземных и пресноводных 
видов животных (за исключением птиц) и растений. База данных центра со
держит около 13 миллионов записей о регистрации более чем 12000 видов. 
Основан в 1964 г. Финансируется Объединенным комитетом по охране при
роды (Joint Nature Conservation Committee — JNCC) и Центром по экологии 
и гидрологии (Centre for Ecology and Hydrology — СЕН).

CORINE (Coordination of Information on the Environment) — координа
ция сбора информации об окружающей среде. Программа Европейского со
юза, направленная на сбор и анализ информации о состоянии окружающей 
среды в странах Объединенной Европы. Основана Европейской комиссией 
в 1985 г., с 1991 г. программа работает по инвентаризации биотопов, техно
генных выбросов в атмосферу и почвенно-растительного покрова в странах 
Центральной и Восточной Европы.

CSIRO (Commonwealth Scientific and Industrial Research Organization) — 
содружества по организации научных и промышленных исследований. Ав
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стралийское национальное агентство науки, основано в 1926 г. Агентство 
имеет более 50 отделений в разных регионах Австралии и за рубежом. Одно 
из крупнейших исследовательских учреждений в мире, имеющее крайне раз
нообразную научную тематику.

FAO (Food and Agriculture Organization of the United Nations) — специа
лизированное учреждение ООН, созданное для решения проблем, связан
ных с сельским хозяйством и продовольствием. Декларация о необходимос
ти создания подобной организации была провозглашена правительствами 
44 стран в 1943 г. Первая конференция FAO была проведена в Канаде в 1945 
г. Штаб-квартира в Риме, Италия.

GARP (Genetic Algorithm for Rule-set Production)— генетический алгоритм, 
предназначенный для изучения продуктивности и распространения видов 
животных и растений, но может быть использован для решения и других эко
логических задач. Генетический алгоритм заключается в отборе наиболее пер
спективных вариантов при решении неких задач и их дальнейшего перемеши
вания. Такое перемешивание «выживших» вариантов даёт следующее поколе
ние вариантов. Периодически для моделирования мутаций в наборы случай
ным образом вносятся изменения, например, производится «скрещивание» 
вариантов. Идеология GARP близка к подходам BIOCLIM, и является их 
логическим продолжением. При программировании используется язык ANSI 
С. Авторы программы D.R.B. Stockwell и D.P. Peters (1999), США.

GLM (Generalized linear model) — обобщенные линейные модели. Уни
версальный метод построения регрессионных моделей, позволяющий учи
тывать взаимодействие между факторами, вид распределения зависимой 
переменной и предположения о характере регрессионной зависимости. Ме
тод может быть использован везде, где применяется прикладная статистика: 
в медицине, экологии, демографии, сельском хозяйстве, геологии, археоло
гии, психологии, социологии. GLM хорошо разработанный и простой для 
понимания способ построения моделей и не требует от исследователя глу
бинных знаний в математической статистике, поэтому всё большее количе
ство пользователей применяют этот метод для построения адекватных моде
лей. Авторы — Джон Нелдер и Роберт Веддербурн (Nelder, Wedderbum, 1972)

НСР (Habitat Conservation Plans) — планирование охраны местообита
ний. План мероприятий, направленный на создания заповедных территорий 
для спасения находящихся под угрозой исчезновения видов. Предусматри
вает привлечение к охране местообитаний частных землевладельцев, посред
ством создания таких экономических и политических условий, благодаря 
которым охрана местообитаний оказывается выгодным использованием зе
мельной собственности. Основной приоритет — создание и размещение ох
раняемых территорий таким образом, чтобы на них были представлены аре
алы всех редких и исчезающих видов. Впервые подобный план был озвучен 
в 1982 г. в США.
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HSI (Habitat suitability index) — индекс пригодности местообитания. Ос
нован на оценке пригодности местообитания для отдельных видов. Характе
ризует потенциальную численность видов, которая может быть поддержана 
имеющимися ресурсами. Сложность применения в том, что необходимы точ
ные знания образа жизни видов. Модели на основе HSI могут быть пред
ставлены в трех форматах: в графическом, словесном и математическом. 
Космическая съемка, аэрофотосъемка, подводное видео и др. используются 
для определения типов среды обитания, прогнозирования потенциального 
распределения видов, их относительного изобилия. Метод может быть при
менен для выявления наиболее важных местообитаний для видов, нуждаю
щихся в специальных мерах охраны.

IBA (Important Bird Areas) — ключевые орнитологические территории. 
Программа — по выявлению территорий, имеющих существенное значение 
для сохранения редких видов птиц на местах гнездования, путях перелетов 
и зимовках. Программа была инициирована в 1985 г. международным со
дружеством неправительственных природоохранных организаций «Birdlife 
International». В России исследования в рамках программы были иницииро
ваны в 1987 г. В 1994 г. начала работать национальная программа «Ключе
вые орнитологические территории России (КОТР)».

IFM (Incidence Function Model) — модель функции инцидентности. Раз
работана для предсказание изменений во фрагментированных поселениях 
вида (метапопуляциях) в ответ на воздействия факторов, в том числе и сто
хастических, приводящих к разрушению среды обитания (Hanski, 1994).

IUCN (International Union Conservation of Nature, World Conservation 
Union) — Международный союз охраны природы, МСОП). Международная 
некоммерческая организация, работающая над проблемой сохранения био
разнообразия планеты. Регулярно публикует списки видов, нуждающихся в 
особой охране. Основана в 1948 г. и имеет статус наблюдателя при Гене
ральной Ассамблее ООН. Штаб-квартира находится в Швейцарии. В Рос
сийской Федерации бюро МСОП (IUCN) было открыто в 1994 г., реоргани
зованное в 1995 г. в Российский офис МСОП (IUCN).

N a t u r a  2 0 0 0  —  п р о г р а м м а  Е в р о п е й с к о г о  С о ю з а  ( Е С )  п о  с о з д а н и ю  с е т и  п р и 

родных охраняемых территорий, с существенным ограничением хозяйственной 
деятельности. Специальный закон, регламентирующий деятельность согласно 
программе был подписан правительствами стран ЕС в 1992 г. и предусматривал 
организацию 200 охраняемых территорий и охрану 600 видов. К 2004 г. перед 
вступлением в ЕС государств Восточной и Центральной Европы в 15 странах — 
старых членах ЕС природные резерваты занимали 18% территории.

RS (Reserve selection) — выбор территорий для организации природных 
резерватов. Данная методология при отборе территорий для создания запо
ведников учитывает экологические, экономические, социальные и полити
ческие факторы.
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SAR (Species-Area Relationship) — соотношение количество видов -  пло
щадь территории. Одно из основных положений экологии, рассматриваю
щее зависимость между размером территории и количеством обитающих на 
ней видов.

SER (The Society for Ecological Restoration International) — международ
ное общество экологической реставрации (реставрационной экологии). Ос
новная цель — содействие восстановлению деградированных, нарушенных 
и уничтоженных экосистем. Основано в 1987 г. в США, в настоящее время 
объединяет представителей 37 стран. Издает два рецензируемых журнала. 
Restoration Ecology публикует научные статьи по экологическим основам 
реставрации экосистем, a Ecological Restoration — ориентирован на практи
ку. Штаб-квартира находится в Аризоне, США.

SLOSS (Single Large or Several Small) — один большой или несколько 
маленьких. Альтернативный подход к организации природных охраняемых 
территорий, в 70-х и 80-х годах XX столетия вызывал многочисленные дис
куссии о том, что предпочтительно для сохранения биоразнообразия. Впер
вые был сформулирован в работах Дж. Даймонда (Diamond, 1975) и основы
вался на теории островной биогеографии Р. МакАртура и Е. Уилсона 
(MacArthur, Wilson, 1967)

UNDP (United Nations Development Programme) — Программа развития 
Организации Объединенных Наций, ПРООН). Организация при ООН по 
оказанию содействия в развитии, безвозмездно осуществляет помощь в ре
шении экономических, экологических и гуманитарных проблем для стран- 
участниц. Была создана в 1965 г. в результате слияния Специального фонда 
ООН, учрежденного в 1958 г., и расширенной программы технической по
мощи, основанной в 1949 г. Штаб-квартира в Нью-Йорке, США. Представи
тельство ПРООН в Российской Федерации открылось в 1997 г., но сотрудни
чество с Россией началось еще в 1993 г., когда было подписано рамочное 
соглашение.

UNEP (United Nations Environment Programme) — программа Организа
ции Объединенных Наций по окружающей среде. Основная цель — органи
зация и проведение мер, направленных на защиту и улучшение окружаю
щей среды. Создана в 1972 г., штаб-квартира находится в Найроби, Кения. 
Поддерживает различные проекты, связанные с охраной атмосферы Земли, 
морских и наземных экосистем. Играет значительную роль в инициации 
международных соглашений в области экологии и охраны окружающей сре
ды, сотрудничает с неправительственными международными организация
ми. ЮНЕП один из соучредителей Глобального Экологического Фонда (GEF).

WB (World Bank) — Всемирный Банк. Один из важнейших источников 
финансовой и технической помощи, оказываемой развивающимся странам 
мира. WB — не является банком в обычном значении этого слова, он состоит 
из двух уникальных организаций — Международного банка реконструкции и
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развития (МБРР) и Международной ассоциации развития (МАР). МБРР со
трудничает со странами со средним уровнем доходов и кредитоспособными 
странами с низким уровнем доходов, в то время как активность МАР сосре
доточено на беднейших странах мира. Выделяет беспроцентные кредиты и 
гранты на образование, здравоохранение, развитие инфраструктуры и ком
муникаций, охраны природы а также для решения множества других задач. 
Основан в 1944 г., штаб-квартира расположена в Вашингтоне, США. Тради
ционно президентом банка избирается гражданин США.

WRI (World Resourse Institute) — Институт Мировых Ресурсов. Научно- 
исследовательский центр, изучающий вопросы, связанные с окружающей 
средой. WRI — независимая, некоммерческая организация, активность, ко
торой сосредоточена на 4 ключевых вопросах: 1) климат, энергетика, транс
порт; 2) власть и гласность (гарантии публичного доступа к информации о 
природных ресурсах и состоянии окружающей среды); 3) рынки и предпри
нимательство (укрепление тех элементов рынка и видов предприниматель
ства, которые расширяют экономические возможности для защиты окружа
ющей среды); 4) человечество и экосистемы. Центр основан в 1982 г. при 
финансовой поддержке фонда Дж. и К. МакАртуров, штаб-квартира в Ва
шингтоне США.

WWF (World Wildlife Fund) — Всемирный фонд дикой природы. Одна из 
крупнейших в мире общественных благотворительных организаций. Основ
ная цель — сохранение биологического разнообразия планеты, предотвра
щение нарастающей деградации естественной среды и достижение гармо
нии человека и природы. Основан в 1961 г., штаб-квартира в Швейцарии. 
Первые проекты в России начались в 1988 г., а в 1994 г. было открыто Рос
сийское представительство WWF.

Борис Шефтелъ
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Профессор Хельсинского Университета (Финляндия) Илкка Хански в 
1999 г. победил в конкурсе Международного Экологического Института 
(International Ecology Institute — ECI) на звание эколога года в дисциплине 
«экология наземных сообществ». Профессор И. Хански — общепризнан
ный лидер в современной экологии. В своих работах он затрагивает про
блемы популяционной биологии, существования сообществ и охраны при
роды, однако особое внимание в своих исследованиях он уделяет метапопу- 
ляционной биологии. Профессор И. Хански, используя как модельный вид 
бабочку — обыкновенную шашечницу (Melitaea cinxia), изучал экологию, 
генетику, эволюционные аспекты популяций существующих во фрагменти
рованном ландшафте. Результаты исследований автора востребованы при раз
работке методических подходов к сохранению биоразнообразия, которое иг
рает ключевую роль для существования и функционирования экосистем.

Эта книга была первоначально опубликована Международным Эколо
гическим Институтом в серии «Лучшие экологические исследования». В 
ней описываются и анализируются ситуации, возникающие при потере и 
фрагментации природных местообитаний, возникшие в результате хозяй
ственной деятельностью людей. Профессор И. Хански в своей книге акцен
тирует внимание на том, что сохранение всего разнообразия существую
щих местообитаний — фундаментальная предпосылка для существования 
и дальнейшей эволюции всех жизненных форм на Земле, в том числе и че
ловека. Эта книга представляет существенный интерес для всех, кто инте
ресуется биологическими процессами, влияющими на поддержание биоло
гического разнообразия на нашей планете.


