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Resumen Ejecutivo 
 

La Lista Roja de Ecosistemas de UICN es un nuevo marco global para monitorear el estatus de los 

ecosistemas. Es parte de la creciente caja de herramientas para la evaluación de riesgos para la 

biodiversidad y su objetivo es apoyar la conservación, el uso de recursos, y las decisiones de gestión 

mediante la identificación de los ecosistemas en mayor riesgo de pérdida de biodiversidad. Al 

enfocarse en un nivel de organización biológica por encima de las especies, la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN complementa a la Lista Roja de Especies Amenazadas de UICN™. Las 

Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN están diseñados para ser: 

ampliamente aplicables a través de los ecosistemas tipo y áreas geográficas; transparentes y 

científicamente rigurosos; y de fácil comprensión por los tomadores de decisiones y el público. 
 

Las Categorías y Criterios de la Lista Roja Ecosistemas de UICN 

La base de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN son las Categorías y Criterios de la Lista Roja 

Ecosistemas de UICN, un conjunto de ocho categorías y cinco criterios que proporcionan un método 

consistente para la evaluación del riesgo de colapso de un ecosistema. Las ocho categorías de 

riesgo de ecosistemas son: Colapsado (CO), En Peligro Crítico (CR), En Peligro (EN), Vulnerable 

(VU), Casi Amenazado (NT), Preocupación Menor (LC), Datos Insuficientes (DD), y No Evaluado 

(NE).  
 

El protocolo de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN comprende cinco criterios basados en reglas 

(A-E) para asignar los ecosistemas a una categoría de riesgo. Dos de estos criterios evalúan los 

síntomas espaciales del colapso del ecosistema: disminución de la distribución (A) y distribución 

restringida (B). Dos criterios evalúan los síntomas funcionales del colapso del ecosistema: 

degradación ambiental (C) e interrupción de los procesos e interacciones bióticos (D). Múltiples 

amenazas y síntomas pueden ser integrados en un modelo de dinámica del ecosistema para producir 

estimados cuantitativos del riesgo de colapso (E).  Las directrices incluyen secciones detalladas para 

apoyar la aplicación de cada uno de los cinco criterios, incluyendo información sobre la teoría 

relevante, los umbrales y ejemplos. 
 

Estándares de aplicación y documentación  

Las directrices ayudan a la correcta aplicación de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN proporcionando información sobre el desarrollo del protocolo y una descripción 

detallada de los fundamentos científicos que soportan las categorías y criterios. Ellas definen las 

unidades de evaluación (ecosistemas tipo); definen el colapso del ecosistema; discuten la influencia 

de la escala; y explican la estructura del protocolo de evaluación de riesgo. Las directrices también 

proporcionan definiciones detalladas sobre los términos usados en las Categorías y Criterios de la 

Lista Roja de Ecosistemas de UICN. 
 

Las directrices tienen como objetivo apoyar la aplicación práctica de las Categorías y Criterios de la 

Lista Roja de Ecosistemas de UICN desde áreas de evaluación sub-nacionales hasta globales. Por lo 

tanto, las directrices esbozan los pasos necesarios para: definir el área de evaluación; definir la 

unidad bajo evaluación; aplicar los criterios; y preparar la documentación de la evaluación para la 

revisión por expertos y su publicación. Todos los pasos son ilustrados con ejemplos que abarcan un 

amplio rango de  ecosistemas tipo, localidades geográficas y niveles de disponibilidad de datos.  
 

El futuro de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN 

El programa de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN evaluará el estatus global de los ecosistemas 

terrestres, marinos, dulceacuícolas y subterráneos del mundo. Adicionalmente, el programa tiene 

como objetivo apoyar el desarrollo de las Listas Rojas nacionales y regionales para informar en la 

planificación de la conservación y el desarrollo sustentable. Para más información sobre la Lista Roja 

de Ecosistemas de UICN, por favor consulte el sitio web:  www.iucnrle.org.  

http://www.iucnrle.org/
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pérdida de hábitat, restaurar los ecosistemas y mejorar el bienestar de las personas. www.iucn.org  

http://www.iucnrle.org/
http://www.iucn.org/about/union/commissions/cem/
http://www.iucn.org/
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Glosario 
 

 

Término Definición 

Área de evaluación Define los límites de aplicación de la evaluación.  

Área de ocupación El área de ocupación (AOO) es una medida estandarizada del 

área que es ocupada por un ecosistema tipo. 

Biota nativa característica Características biológicas que definen la identidad de un 

ecosistema tipo y lo distinguen de otro ecosistema tipo y/o que 

conducen la dinámica y funciones de los ecosistemas, p. ej., los 

procesos ecológicos, los ingenieros de ecosistemas, especies 

tróficas o estructurales dominantes, elementos de funcionalidad 

única, las interacciones entre especies. 

Disminución continua Una disminución gradual o episódica en la distribución o 

proceso ecológico que es probable que continúe en el futuro, y 

no es trivial en magnitud y en su efecto sobre la sostenibilidad 

de la biota nativa característica.  

colapso del ecosistema El colapso es una transformación de la identidad, una pérdida 

de las características que lo definen y el reemplazo por un 

ecosistema tipo diferente. 

Extensión de la presencia Extensión de la presencia (EOO) es una medida estandarizada 

del área dentro del cual existen todas las ocurrencias de un 

ecosistema tipo. 

Ecosistema tipo La unidad de evaluación.  

Distribución geográfica La distribución geográfica de un ecosistema tipo representa 

todas las ocurrencias espaciales de un ecosistema tipo. 

Tamaño de grano El tamaño de la unidad espacial (p. ej. celda de la cuadrícula, 

segmento de polígono) usada para medir una distribución.  

Localidad Un área distinguible geográfica o ecológicamente en la que un 

único evento de amenaza puede rápidamente afectar todas las 

ocurrencias de un ecosistema tipo. 

Severidad relativa La magnitud estimada de degradación ambiental pasada o 

futura o de interrupción de procesos bióticos, expresada como 

un porcentaje relativo de un cambio lo suficientemente grande 

para causar el colapso de un ecosistema.  

Extensión espacial El área total de la distribución geográfica de un ecosistema tipo 

estimado con una métrica específica.   

Resolución temporal Las unidades de tiempo durante las cuales se miden las 

tendencias. 

Escala temática Una medida de la similitud de características dentro y entre 

ecosistemas tipo. Puede ser representada por los niveles de 

clasificación jerárquica.  

Período de tiempo El período total dentro del cual el cambio de un ecosistema es 

evaluado.  
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1. Introducción 
 

 

La Lista Roja de Ecosistemas de UICN fue desarrollada para promover un marco global 

coherente para monitorear el estatus de los ecosistemas (Keith et al., 2015). Es parte de 

una creciente caja de herramientas para evaluar los riesgos a la biodiversidad y tiene como 

objetivo apoyar la conservación, el uso de recursos y las decisiones de gestión mediante la 

identificación de los ecosistemas con mayor riesgo de pérdida de biodiversidad. Al 

enfocarse en un nivel de organización biológica por encima de las especies, la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN complementa la Lista Roja de Especies Amenazadas de UICN™ 

(UICN, 2015), proporcionando en conjunto una evaluación simultánea a una escala gruesa y 

fina de la biodiversidad. Es más probable que un enfoque combinado logre el objetivo de 

resultados de conservación integrales, eficaces y representativos y mejorará la capacidad 

de monitorear el estatus de la biodiversidad en la Tierra  

 

Las bases de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN son las Categorías y Criterios de la 

Lista Roja de Ecosistemas de UICN (Apéndice 2), un conjunto de cinco criterios y umbrales 

asociados que proporcionan un método repetible y consistente a nivel mundial para la 

clasificación del riesgo de colapso de los ecosistemas (Rodríguez et al., 2015; Keith et al., 

2013). Garantizar evaluaciones precisas y comparables para todos los ecosistemas tipo 

incluidos en la Lista Roja de Ecosistemas de UICN es un desafío clave para el programa de 

la Lista Roja de Ecosistemas de UICN. Estas directrices proporcionan la información 

necesaria para responder a este desafío. 

 

Las directrices brindan apoyo a los usuarios para aplicar correctamente las Categorías y 

Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN, acompañando al evaluador a través de 

todo el proceso de evaluación de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN, desde la 

comprensión de los fundamentos científicos hasta la culminación de las evaluaciones para 

su publicación. Proporcionan información sobre el desarrollo del protocolo (Sección 1) y una 

descripción detallada de los fundamentos científicos que soportan el desarrollo de las 

categorías y criterios  (Secciones 2 y 3). Las directrices describen los pasos requeridos para 

la definición del área y las unidades de evaluación, y los procesos clave del ecosistema que 

permitirán la aplicación precisa de los cinco criterios (Sección 4). Adicionalmente, las 

directrices contienen secciones completas sobre cada uno de los cinco criterios, incluyendo 

información relevante sobre la teoría, los umbrales y las aplicaciones de cada criterio 

(Sección 5). Finalmente, se describe el proceso de preparación de las evaluaciones para su 

revisión por expertos y su publicación (Sección 6). 

 

1.1 Objetivos de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN 
 

El objetivo principal de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN (LRE) es el apoyar la 

conservación en el uso de recursos y toma de decisiones mediante la identificación de los 

ecosistemas que se encuentran en mayor riesgo de pérdida de biodiversidad (Keith et al., 

2013; Keith et al., 2015). Mediante la evaluación relativa de los riesgos de pérdida de 

biodiversidad a nivel del ecosistema, la LRE considera procesos ecológicos de escala 

gruesa así como dependencias importantes y las interacciones entre especies (Keith et al., 
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2015). La Lista Roja de Ecosistemas de UICN también proporciona una luz sobre las 

especies comunes, las cuales definen la identidad de muchos ecosistemas, están 

involucradas en interacciones clave con un gran número de las especies coexistentes, y 

puede tener una gran influencia en la forma y función de los ecosistemas (Gaston & Fuller, 

2008). Para alcanzar el objetivo principal de la LRE, el listado de categorías y criterios fue 

diseñado para ser:  

 

1. Un método estándar para la evaluación y comparación de los riesgos de colapso 

de los ecosistemas. 

2. Fácil de entender por los tomadores de decisiones y el público.  

3. Transparente, objetivo y científicamente riguroso. 

4. Aplicable a sistemas terrestres, marinos, dulceacuícolas y subterráneos.  

5. Aplicable a evaluaciones de riesgo de áreas locales hasta globales.  

6. Flexible en el uso de datos de diversa calidad y cobertura. 

7. Consistente con y complementario de la Lista Roja de Especies Amenazadas de 

UICN.  

 

Aunque el objetivo principal de la LRE se enfoca en la conservación de la biodiversidad, los 

datos asociados con la LRE pueden informar a una amplia gama de otras actividades, 

incluyendo el manejo sustentable de los servicios ecosistémicos. Este tipo de aplicaciones 

por lo general requerirán de herramientas adicionales para lograr resultados de planificación 

efectivos (Keith et al., 2015). 

 

1.2 Desarrollo de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN 
 

Aunque el deseo de crear una Lista Roja de Ecosistemas (LRE) mundial no es nuevo dentro 

de UICN (Rodríguez et al., 2012a), la adopción de la Resolución 4.020 sobre los Umbrales 

cuantitativos para las categorías y criterios de ecosistemas amenazados (Cuarto Congreso 

Mundial de la Naturaleza, Barcelona, 2008) promovió activamente el desarrollo formal de las 

categorías y criterios. La resolución solicitaba a UICN el “iniciar un proceso de consulta para 

el desarrollo, implementación y monitoreo de un estándar mundial para la evaluación del 

estatus de los ecosistemas, aplicable a niveles local, regional y global”. Durante los 

siguientes cuatro años, con contribuciones significativas de los sectores científicos, 

gubernamentales y de conservación, el Grupo Temático de la Lista Roja de Ecosistemas de 

UICN de la Comisión de Gestión de Ecosistemas (CGE) redactó un conjunto inicial de 

criterios (Versión 1.0; Rodríguez et al., 2011). En los años siguientes, los criterios fueron 

difundidos y puestos a prueba a nivel mundial para un conjunto de ecosistemas tipo por una 

serie de socios externos y en colaboración con el Programa Global de Gestión de 

Ecosistemas de UICN (GEMP). 

 

Uno de los principales resultados de la consulta mundial dirigida por la CGE fue un avance 

sustancial en el conocimiento científico que sustenta la LRE. El proceso resultó en una 

revisión exhaustiva de la literatura relevante sobre la estructura y funcionamiento de los 

ecosistemas, documentación de la base teórica de los criterios de la LRE, el desarrollo de 

un modelo para la evaluación de riesgo de los ecosistemas, y la aplicación de este nuevo 

modelo a 20 ecosistemas de todo el mundo (Keith et al., 2013). Este conjunto revisado de 

Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN (Keith et al., 2013) ha sido 
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refinado aún más después de la aplicación de los criterios a los estudios de caso, los cuales 

actualmente abarcan muchos ecosistemas tipo en todos los continentes (Keith et al., 2015; 

Keith, 2015). 

 

El Quinto Congreso Mundial de la Naturaleza (Jeju, 2012) adoptó la Resolución 5.055 sobre 

la Consolidación de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN, la cual reconoce el progreso del 

desarrollo de la LRE y solicita al Consejo de UICN  el “tomar las medidas necesarias para la 

aprobación formal de las categorías y criterios como un protocolo de análisis de datos oficial 

de UICN para ser usado por los miembros y cualquier otra parte interesada en la evaluación 

de riesgo de los ecosistemas”. El Consejo examinó la documentación de las Categorías y 

Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN y el 21 de Mayo del 2014 las adoptó 

como el estándar mundial oficial para la evaluación de riesgo de los ecosistemas.  

 

1.3 Gobernanza de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN 
 

La Lista Roja de Ecosistemas es conjuntamente coordinada por dos cuerpos de UICN, la 

Comisión de Gestión de Ecosistemas (CGE) y el Programa Global de Gestión de 

Ecosistemas (GEMP). Se rige por dos comités que interactúan con funciones específicas: (i) 

el Comité Directivo, y (ii) el Comité para Estándares Científicos. Es apoyada por el Grupo 

Temático de la Lista Roja de Ecosistemas de la CGE, el cual es un grupo de expertos 

voluntarios que asumen diversos deberes en apoyo a los objetivos de la LRE.  La Unidad 

del Programa de la LRE—con base en Cambridge, Reino Unido; Gland, Suiza; y Nairobi, 

Kenia—administra la LRE y asegura la coordinación a nivel mundial de los expertos 

involucrados en la investigación, aplicación y actividades de revisión por expertos.  

 

1.3.1 El Comité Directivo 

 

El Comité Directivo de la LRE supervisa la aplicación de las Categorías y Criterios de la 

Lista Roja de Ecosistemas de UICN a nivel global y sub-global. El Comité Directivo está 

compuesto por el Líder (y si aplica, el Co-líder) del Grupo Temático de la Lista Roja de 

Ecosistemas de la CGE  (designado por el Presidente de la CGE), el Presidente del Comité 

para Estándares Científicos de la LRE, el Presidente de la CGE, el Director del GEMP, el 

Jefe de la Unidad de Ciencia y Conocimiento de UICN, así como también miembros 

adicionales representantes de la CGE, la Secretaría de UICN, y/o socios claves de la LRE 

designados por el Presidente de la CGE debido a su experticia técnica u organizacional 

específica. El Director del GEMP y el Jefe de la Unidad de Ciencia y Conocimiento de UICN 

representan la Secretaría de UICN.  

 

El Comité Directivo tiene las siguientes funciones:  

 

1. Desarrollar y gestionar la estrategia y plan de trabajo para la aplicación de la LRE en 

todo el mundo, para alcanzar la meta de evaluar todos los ecosistemas a nivel mundial 

para el 2025.  

2. Establecer un mecanismo para la actualización periódica de las evaluaciones 

mundiales.  

3. Identificar y abordar potenciales fuentes de financiamiento para las evaluaciones y su 

difusión. 
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4. Supervisar un equipo de personal profesional dentro de la Unidad del Programa de la 

LRE, y construir una red de voluntarios para la aplicación del plan de trabajo de la LRE 

tanto dentro de la CGE como de la Secretaría de UICN. 

5. Conseguir la participación activa de la CGE en el desarrollo y revisión por parte de 

expertos  de las evaluaciones a nivel global y sub-global.  

6. Desarrollar materiales de entrenamiento y directrices en los tres idiomas oficiales de 

UICN para apoyar las evaluaciones.  

7. Recomendar nombramientos al Comité para Estándares Científicos de la LRE. 

8. Garantizar que el progreso de la LRE es reportado de vuelta al Consejo de UICN y a la 

alta dirección de la Secretaría.   

9. Asegurar que el progreso y los resultados de la LRE sean comunicados adecuadamente 

en la literatura científica y los medios.  

10. Garantizar la ejecución del plan de trabajo de la LRE y mantener la cooperación entre 

las diferentes organizaciones colaboradoras.  

11. Participar activamente con otras personas involucradas en el desarrollo, prueba y 

aplicación de los Productos del Conocimiento movilizados por UICN.  

 

1.3.2 El Comité para Estándares Científicos 

 

El Comité para Estándares Científicos de la LRE (CES) es el organismo científico principal 

que proporciona la experticia en el desarrollo, aplicación y revisión de todos los aspectos 

relacionados con la LRE. El Comité está integrado por expertos científicos con experiencia 

equilibrada que abarca una amplia gama de habilidades, incluyendo la evaluación de 

riesgos, los modelos ecológicos, los sensores remotos, la clasificación y mapeo de 

ecosistemas, teoría de decisión, y la ecología de los ecosistemas terrestres, dulceacuícolas, 

marinos y subterráneos. La experticia combinada de los miembros del Comité para 

Estándares Científicos abarca toda la diversidad de ecosistemas tipo y regiones 

geográficas. 

 

Los miembros del Comité para Estándares Científicos de la LRE, incluyendo el Presidente y 

el Presidente Adjunto, son propuestos por el Comité Directivo de la LRE. El Presidente de la 

CGE es el responsable final de designar los miembros por un período máximo de cuatro 

años, el cual expira en la siguiente sesión del Congreso Mundial de la Naturaleza. Un 

puesto del Comité para Estándares Científicos está reservado para un representante de la 

Lista Roja de Especies Amenazadas de UICN designado por la Comisión de Supervivencia 

de Especies (CSE) y el Programa Global de Especies (PGE). 

 

El Comité para Estándares Científicos promueve la aplicación de altos estándares 

científicos en la implementación de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN, y se asegura que la intención de las categorías y criterios no se vea 

comprometida. Las funciones específicas del Comité para Estándares Científicos son: 

 

1. Desarrollar y mantener las directrices técnicas en los tres idiomas oficiales de UICN 

para apoyar la aplicación de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas 

de UICN, incluyendo detalles sobre los estándares de implementación y calidad de los 

datos. 

2. Proporcionar asesoría científica sobre las categorías y criterios al Comité Directivo de la 

LRE y a la Unidad del Programa.  
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3. Proporcionar asesoramiento científico a la Unidad del Programa en el desarrollo de 

bases de datos, materiales de entrenamiento y otros recursos.  

4. Prestar asesoramiento científico en el diseño e implementación de proyectos de 

evaluaciones de riesgo de los ecosistemas sistemáticas que puedan contribuir a la LRE 

global. 

5. Gestionar el proceso de revisión por expertos de todas las clasificaciones y mapas de 

los ecosistemas tipo propuestos para su uso en la LRE global.  

6. Gestionar el proceso de revisión por expertos de todas las evaluaciones propuestas 

para su inclusión en la LRE global y, sujeto a los resultados del proceso de revisión, 

presentar recomendaciones al Comité Directivo sobre la inclusión o rechazo de estas 

evaluaciones.   

7. Revisar críticamente todas las aplicaciones del criterio E.  

8. Proporcionar apoyo científico y entrenamiento para las evaluaciones sub-globales de los 

ecosistemas tipo a través de la Unidad del Programa de la LRE y otros socios de la 

LRE.  

9. Promover y realizar investigaciones para mejorar las metodologías de evaluación de 

riesgo de los ecosistemas que sustentan las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN. 

10. Todas las decisiones formales y recomendaciones del Comité para Estándares 

Científicos de la LRE son sometidas al Comité Directivo para su revisión y adopción 

formal. 

 

1.4 Estructura de las Directrices 
 

Las Directrices para la aplicación de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN  proporcionan la información necesaria para conducir una evaluación 

de riesgo de un ecosistema robusta y repetible, adecuada para su inclusión en la LRE. La 

sección 1 (Introducción) ofrece una visión general sobre la motivación e historia de la LRE, 

describiendo sus objetivos generales y su estructura de gobierno. La sección 2 (Categorías 

de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN) presenta las categorías. La sección 3 

(Fundamentos Científicos) resume la ciencia que sustenta las categorías y criterios, y 

presenta el modelo de evaluación de riesgo de la LRE. La sección 4 (Proceso de 

Evaluación) guía a los evaluadores a través de una evaluación completa adecuada para 

presentación. La sección de los Criterios y Umbrales (Sección 5) esboza la teoría científica 

que sustenta cada criterio, la estimación de las variables para la evaluación, y los valores de 

los umbrales para cada categoría. La sección 6 (Revisión por expertos y Publicación) 

describe los estándares para evaluar la calidad de la evaluación de riesgo. En todo 

momento, se proporcionan una serie de ejemplos resueltos y estudios de caso para ayudar 

a los evaluadores en la aplicación de las categorías y criterios. 

 

Una tabla resumen de la versión actual de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN está incluida en el Apéndice 2. Más información sobre la Lista Roja 

de Ecosistemas de UICN, enlaces a documentos relevantes, y resúmenes de los estudios 

de caso se encuentran disponibles en varios idiomas en el sitio web de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN (www.iucnrle.org). 
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2. Categorías de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN 
 

 

La Lista Roja de Ecosistemas de UICN incluye ocho categorías: Colapsado (CO), En Peligro 

Crítico (CR), En Peligro (EN), Vulnerable (VU), Casi Amenazado (NT), Preocupación Menor 

(LC), Datos Insuficientes (DD), y No Evaluado (NE; Fig. 1). Las primeras seis categorías 

(CO, CR, EN, VU, NT y LC) están ordenadas en orden decreciente del riesgo de colapso. 

Las categorías Datos Insuficientes y No Evaluado no indican un nivel de riesgo.  

 

Las categorías En Peligro Crítico, En Peligro y Vulnerable indican ecosistemas amenazados 

y son definidas por criterios cuantitativos y cualitativos descritos en la Sección 5 y el  

Apéndice 2. Estas categorías están anidadas, de forma tal que un ecosistema tipo que 

cumpla los criterios para En Peligro Crítico también cumplirá los criterios para las categorías 

En Peligro y Vulnerable. Las tres categorías de ecosistemas amenazados son 

complementadas por varias categorías cualitativas que acomodan: (i) ecosistemas tipo que 

casi cumplen los criterios cuantitativos para Vulnerable (Casi Amenazado); (ii) ecosistemas 

que de forma inequívoca no cumplen ninguno de los criterios cuantitativos (Preocupación 

Menor); (iii) ecosistemas para los cuales existe muy poca data como para aplicar algún 

criterio (Datos Insuficientes); (iv) ecosistemas que todavía no han sido evaluados (No 

Evaluado). Siguiendo el principio de precaución (Precautionary Principle Project, 2005), el 

estatus general de un ecosistema tipo es la categoría de riesgo más alta obtenida a través 

de cualquier criterio.  

 

 

 

 
 

Figura 1. Estructura de las categorías de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN. 
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Colapsado (CO) 

Un ecosistema está Colapsado cuando es prácticamente seguro (Tabla 3) que las 

características bióticas o abióticas que lo definen han desaparecido de todas las 

ocurrencias, y la biota nativa característica ya no es sostenida. El colapso puede ocurrir 

cuando la mayoría de los componentes diagnósticos de la biota nativa característica han 

desaparecido del sistema, o cuando los componentes funcionales (la biota que desempeña 

las funciones principales en la organización del ecosistema) se reducen considerablemente 

en abundancia y pierden la capacidad de reclutar.  

 

En Peligro Crítico (CR) 

Un ecosistema está En Peligro Crítico cuando la mejor evidencia disponible indica que 

cumple con cualquiera de los criterios desde A hasta E para la condición En Peligro Crítico. 

Por lo tanto, se considera que tiene un riesgo extremadamente alto de colapso.  

 

En Peligro (EN) 

Un ecosistema está En Peligro cuando la mejor evidencia disponible indica que cumple con 

cualquiera de los criterios desde A hasta E para la condición En Peligro. Por tanto, se 

considera como que está en un muy alto riesgo de colapso.   

 

Vulnerable (VU) 

Un ecosistema es Vulnerable cuando la mejor evidencia disponible indica que cumple con 

cualquiera de los criterios desde A hasta E para la condición Vulnerable. Por tanto, se 

considera que está en un alto riesgo de colapso.   

 

Casi Amenazado (NT) 

Un ecosistema está Casi Amenazado cuando ha sido evaluado contra los criterios y no 

califica de momento para las categorías En Peligro Crítico, En Peligro o Vulnerable, pero 

está cercano a calificar o es probable que califique en una categoría de amenaza en un 

futuro cercano.  

 

Preocupación Menor (LC) 

Un ecosistema es considerado Preocupación Menor cuando ha sido evaluado contra los 

criterios y no califica para las categorías En Peligro Crítico, En Peligro, Vulnerable o Casi 

Amenazado. Ecosistemas ampliamente distribuidos y relativamente no degradados son 

incluidos en esta categoría.  

 

Datos Insuficientes (DD)  

Un ecosistema se considera como Datos Insuficientes cuando la información disponible no 

es adecuada para realizar una evaluación directa, o indirecta, de su riesgo de colapso 

basado en la disminución de la distribución, alteración de las funciones ecológicas o 

degradación del ambiente físico. Datos Insuficientes no es una categoría de amenaza, y no 

implica ningún nivel de riesgo de colapso. El listar ecosistemas en esta categoría indica que 

su situación ha sido revisada, pero que se requiere más información para determinar su 

estatus de riesgo.  

 

No Evaluado (NE) 

Un ecosistema se considera No Evaluado cuando todavía no ha sido evaluado contra los 

criterios.   
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3. Fundamentos Científicos 
 

 

3.1 Ecosistemas tipo: las unidades de evaluación 
 

El protocolo de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN (LRE) es un marco de evaluación de 

riesgos robusto y genérico que se puede aplicar a clasificaciones internamente consistentes 

de ecosistemas tipo. Tiene flexibilidad para evaluar los riesgos a ecosistemas que varían 

ampliamente en las características biológicas y ambientales, escalas de organización y 

cantidades de datos disponibles. Por tanto, desarrollar una definición y descripción claras de 

los ecosistemas tipo es un primer paso esencial para una evaluación de la LRE. 

 

Los ecosistemas son complejos de organismos y el ambiente físico al que están asociados 

dentro de un área específica (Tansley, 1935). Tienen cuatro elementos esenciales: un 

complejo biótico, un ambiente abiótico, las interacciones dentro y entre ellos, y un espacio 

físico en el cual estas operan  (Pickett y Cadenasso, 1995). En la sección 4.2 Describiendo 

la unidad de evaluación se brinda orientación sobre cómo aplicar estos conceptos para 

definir y describir las unidades adecuadas para la evaluación de la LRE. 

 

3.1.1 Tipologías de ecosistemas  

 

Las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN pueden ser aplicadas 

sistemáticamente a un conjunto de ecosistemas tipo dentro de un área de evaluación 

especifica (global o sub-global) o a un solo ecosistema tipo. Las evaluaciones 

independientes de un solo ecosistema tipo pueden ser herramientas de diagnóstico útiles 

para la gestión de los ecosistemas (Keith et al., 2015). En tanto que la unidad de evaluación 

esté claramente definida y delimitada, las evaluaciones autónomas son menos 

dependientes de una clasificación (tipología) de ecosistemas tipo que las evaluaciones 

sistemáticas de múltiples ecosistemas. Estas evaluaciones sistemáticas requieren una 

tipología para garantizar que las evaluaciones de riesgos de los ecosistemas sean 

coherentes y comparables dentro del área de evaluación. La clasificación puede 

simplemente delimitar unidades a una escala temática particular, o puede describir sus 

relaciones utilizando jerarquías o arreglos anidados que abarquen una gama de escalas 

temáticas (Rodríguez et al., 2011). 

 

Un número de jurisdicciones han desarrollado tipologías adecuadas para apoyar las 

evaluaciones de la LRE de jurisdicciones nacionales (Kontula & Raunio, 2009; Lindgaard & 

Henriksen, 2011; Driver et al., 2012). A nivel continental, una evaluación de la LRE de varios 

cientos de ecosistemas tipo terrestres para las Américas está basado en un marco de 

clasificación internacional para la vegetación terrestre (Faber-Langendoen et al., 2014; 

Rodríguez et al., 2012b). La escala temática de los ecosistemas tipo en esta evaluación 

corresponde a niveles de grupo y macro grupo en el sistema de clasificación internacional 

de vegetación (Faber-Langendoen et al., 2014), y es apropiado para las evaluaciones 

globales de la LRE.  
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Las evaluaciones sub-globales pueden estar basadas en clasificaciones de ecosistemas 

nacionales o regionales ya establecidas, proporcionando las unidades de evaluación 

conforme a la definición de ecosistemas tipo (ver 3.1 Ecosistemas tipo:  unidades de 

evaluación, arriba). Estas unidades deben ser justificadas como  indicadores adecuados 

para las agrupaciones ecológicas y deben tener referencias cruzadas con los sistemas de 

clasificación nacionales, regionales o globales.  

 

El desarrollo de una tipología global de ecosistemas está actualmente en curso (liderado por 

el Comité de Estándares Científicos de la LRE, y el Grupo Temático de la LRE de la CGE). 

Este trabajo está guiado por investigaciones recientes en clasificaciones de vegetaciones 

terrestres (Faber-Langendoen et al., 2014) y ambientes marinos (Gregr et al., 2012), y trata 

de promover cruces transparentes y repetibles entre tipologías sub-globales cumpliendo 

ciertas especificaciones (Sección 4.1). Mientras tanto, el Esquema de Clasificación de 

Hábitats de UICN  (www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-

schemes/habitats-classification-scheme-ver3) proporciona un marco comparativo útil para 

las evaluaciones de ecosistemas tipo contrastantes en un rango de escalas temáticas. 

 

Los ecosistemas tipo globalmente reconocibles no deben ser confundidos con las eco-

regiones biogeográficas o biofísicas (Spalding et al., 2007), o biomas (Allen & Hoekstra, 

1990). Las eco-regiones y biomas son áreas con características macro-ambientales y 

biogeográficas comunes y  contienen complejos de ecosistemas tipo contrastantes, pero 

coexistentes (Spalding et al., 2007). La potencial heterogeneidad de las ecorregiones y 

biomas los hace inadecuados para la mayoría de las aplicaciones de la LRE (Rodríguez et 

al., 2015; Keith et al., 2015; Keith et al., 2013). Otros términos aplicados en evaluaciones de 

conservación – tales como comunidades ecológicas, hábitats, biotopos, y (en gran medida 

en contextos terrestres) tipos de vegetación – son considerados como sinónimos operativos 

de ecosistemas tipo (Nicholson et al., 2009) siempre que estén adecuadamente definidos de 

acuerdo con los procedimientos descritos en el proceso de evaluación (Sección 4.2). 

 

3.1.2 La influencia de la escala 

 

El protocolo de evaluación de riesgo de la LRE fue diseñado para ser flexible para  la 

aplicación a múltiples escalas espaciales y con un amplio rango de tipos de datos 

(Rodríguez et al., 2015; Keith et al., 2015; Keith et al., 2013). Sin embargo, hay límites 

prácticos a las escalas espaciales, temporales y temáticas de las unidades que pueden ser 

evaluadas, y dentro de estos límites los resultados de la evaluación son sensibles a la 

escala. La evaluación de unidades que son definidas de forma muy amplia o muy 

restringida, así como la falta de implementación de métodos o procedimientos de 

estandarización (Sección 5) pueden resultar en  incongruencias de escala, evaluaciones 

que no son comparables entre escalas, o resultados de evaluaciones no válidos (Keith et 

al., 2013). Una serie de medidas en el protocolo de la LRE abordan la influencia de la 

escala: 

 

1. Hay una investigación en marcha para apoyar la interpretación de los criterios de la 

LRE para evaluaciones de diferentes áreas geográficas. Las categorías y criterios 

fueron diseñadas principalmente para evaluaciones a nivel global, pero son 

aplicables a evaluaciones sub-globales (Sección 3.1.1). Muchas de estas 

evaluaciones sub-globales funcionarán dentro de límites ecológicos arbitrarios (p. ej. 
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fronteras nacionales), y por lo tanto, considerarán solamente partes de la distribución 

global de algunos ecosistemas tipo. Para tener en cuenta estos escenarios, 

actualmente están bajo investigación distintos métodos para la interpretación y 

escalamiento de las categorías de amenaza o sus umbrales.  

 

2. Un creciente número de evaluaciones nacionales y sub-nacionales proporcionan 

orientación sobre las escalas temáticas apropiadas (nivel de clasificación o fuerza; 

Hermoso et al., 2013) para las evaluaciones de riesgo de los ecosistemas (Tabla 1). 

Las tipologías de ecosistemas proporcionan ejemplos de clasificaciones de 

ecosistemas diseñadas para apoyar los diferentes marcos regulatorios  y las 

aplicaciones de planes de conservación entre las jurisdicciones. El desarrollo de una 

tipología global proporcionará mayor orientación sobre la escala temática de las 

evaluaciones de la LRE global. 

 

3. Escalas estándar para evaluar la distribución geográfica: el tamaño de grano (p. ej. 

resolución de píxel) al cual se mapea la distribución de un ecosistema puede afectar 

considerablemente la estimación del tamaño de la distribución. Para mantener la 

consistencia con los umbrales establecidos para evaluar el tamaño de la distribución 

(criterio B), las distribuciones son medidas a un tamaño de grano estándar 

(cuadrículas de 10 x 10 km) para estimar el AOO y con un método geométrico 

estándar (polígono convexo mínimo) para estimar la EOO. Este proceso de 

generalización es lo suficientemente amplio como para dar cabida a los procesos 

relevantes a la persistencia en una amplia gama de ecosistemas tipo (Sección 5.2). 

Una gama de herramientas está disponible para apoyar con el re-escalamiento 

(hacia abajo o hacia arriba) de los datos de distribución, y completar las 

evaluaciones de acuerdo con los criterios A y B (Sección 5). 

 

4. Períodos de tiempo estándar para las evaluaciones: temporalmente,  los 

ecosistemas pueden desarrollarse, persistir o cambiar sobre períodos de tiempo que 

pueden variar desde horas hasta milenios. Ellos parecen estables a algunas escalas 

temporales, mientras experimentan tendencias y fluctuaciones en otras (Wiens, 

1989; Carpenter & Turner, 2001). Las categorías evalúan los cambios de los 

ecosistemas sobre períodos de tiempo estándar que representan tendencias sobre 

el presente, futuro y escalas de tiempo históricas. Los períodos de tiempo presente y 

futuro son fijados a  50 años para equilibrar la necesidad de diagnosticar las 

tendencias con una certeza razonable  (lo cual requiere largos períodos de tiempo) 

con la necesidad de responder oportunamente a las tendencias adversas. Períodos 

de tiempo históricos son incluidos para acomodar los efectos de retrasos ecológicos 

en las evaluaciones (Sección 5). 
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Tabla 1. Ejemplos de tipologías de ecosistemas y clasificaciones similares que apoyan evaluaciones 

nacionales de riesgo de ecosistemas para diversas aplicaciones de planes de conservación y de 

regulación (adaptado de Keith et al., 2015) 

 

Jurisdicción Aplicación Unidad de evaluación Referencia 

Unión 

Europea 

Directiva de Hábitats 

92/43/EEC (Comisión 

Europea) 

Hábitat tipo. 'Comunidades de 

plantas y animales como los 

elementos característicos del 

medio biótico, que junto con los 

factores abióticos funcionan 

conjuntamente a una escala 

particular'. 

Council of the 
European 
Commission 

(1992) 

Alemania Lista Roja de biotopos 

(Agencia Federal del Medio 

Ambiente) 

Biotopo. 'Hábitat de una 

comunidad de fauna y flora que 

viven en estado salvaje'. 

Riecken et al. 

(2009); Riecken 

et al. (2006) 

Finlandia Lista Roja de los tipos de 

hábitat (Instituto Finlandés 

del Medio Ambiente) 

Hábitat tipo. 'Zonas terrestres o 

acuáticas espacialmente 

definibles con condiciones 

ambientales características y biota 

que son similares entre estas 

áreas, pero que difieren de las 

áreas de otros hábitat tipo'. 

Kontula & 

Raunio (2009) 

Noruega Lista Roja de ecosistemas 

y los tipos de hábitat 

(Centro de Información 

sobre Biodiversidad de 

Noruega) 

Hábitat tipo. 'Un entorno 

homogéneo, incluyendo toda la 

vida vegetal y animal y los 

factores ambientales que allí 

operan'. 

Lindgaard & 

Henriksen 

(2011) 

Venezuela Lista Roja Nacional de 

Ecosistemas (Provita) 

Principales tipos de vegetación 

para la evaluación nacional; tipos 

de cobertura derivados de 

imágenes satelitales para las 

evaluaciones sub-nacionales. 

Rodríguez et al. 

(2010) 

Canadá Legislación estatal de 

especies y ecosistemas 

amenazados 

(Departamento de 

Conservación y 

Administración del Agua de 

Manitoba) 

Ecosistema. 'Un complejo 

dinámico de comunidades de 

animales, plantas y 

microorganismos y su entorno 

abiótico interactuando como una 

unidad funcional'. 

Government of 
Manitoba (2014) 

Australia Listas de comunidades 

ecológicas amenazadas a 

niveles nacional y estatal 

(Departamento Federal del 

Medio Ambiente, agencias 

ambientales estatales) 

Comunidad ecológica. 'Un 

ensamble de especies nativas que 

habita en un área en particular en 

la naturaleza'. 

Commonwealth 
of Australia 
(2000); Keith 
(2009); 
Nicholson et al. 
(2015) 

Sudáfrica Legislación nacional de 

biodiversidad (Instituto 

Nacional de Biodiversidad 

de Sudáfrica) 

Ecosistema. 'Un complejo 

dinámico de comunidades 

animales, vegetales y de 

microorganismos y su entorno 

abiótico interactuando como una 

unidad funcional'. 

Republic of 
South 
Africa (2004); 

Driver et al. 

(2012)  
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3.2 Colapso del ecosistema 
 

Para lograr una aplicación robusta de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN, los evaluadores deben sintetizar diversas causas, mecanismos y 

vías de degradación de los ecosistemas dentro del marco genérico de evaluación de 

riesgos. Para evaluar el riesgo -la probabilidad de un resultado adverso en un período de 

tiempo determinado - es necesario definir el punto final de degradación de los ecosistemas, 

el punto final en el cual el ecosistema se considera colapsado. La definición del punto final 

de la degradación del ecosistema debe ser los suficientemente discreta para permitir una 

evaluación de riesgo, pero lo suficientemente general para abarcar la amplia gama de 

contextos en los que se necesitan evaluaciones de riesgo. El protocolo de la LRE tiene dos 

elementos para hacer frente a esta disyuntiva: (i) una definición de colapso del ecosistema 

como el punto final de degradación del ecosistema; (ii) un modelo de evaluación de riesgo 

que identifica múltiples vías para el colapso del ecosistema y que constituye la base de los 

criterios. 

 

Dentro de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN, “un 

ecosistema está Colapsado cuando es prácticamente seguro (Tabla 3) que las 

características bióticas o abióticas que lo definen han desaparecido de todas las 

ocurrencias, y la biota nativa característica ya no es sostenida. El colapso puede ocurrir 

cuando la mayoría de los componentes diagnósticos de la biota nativa característica han 

desaparecido del sistema, o cuando los componentes funcionales (la biota que desempeña 

las funciones principales en la organización del ecosistema) se reducen considerablemente 

en abundancia y pierden la capacidad de reclutar”. 

 

3.2.1 Definiendo el colapso del ecosistema 

 

A diferencia de las especies, los ecosistemas no desaparecen; más bien se transforman en 

ecosistemas nóveles (emergentes), con biotas características y mecanismos de 

organización diferentes (Hobbs et al., 2006; Keith et al., 2015; Keith et al., 2013). Muchos 

rasgos característicos pueden desaparecer mucho antes de que la última especie 

característica desaparezca de la última ocurrencia del ecosistema (ensamble de extinción; 

Gaston & Fuller, 2008). Los sistemas nóveles pueden retener parte de la biota 

características del sistema colapsado que reemplazan, pero la abundancia de esas 

especies, sus interacciones o funciones ecológicas son modificadas. Reconociendo los 

contrastes con la extinción de especies, el concepto de colapso del ecosistema se define 

como la transición más allá de un intervalo acotado en una o más variables que definen la 

identidad del ecosistema. El colapso es una transformación de la identidad, una pérdida de 

los rasgos característicos, y/o el reemplazo por un ecosistema diferente. Un ecosistema 

está colapsado cuando todas las ocurrencias pierden las características bióticas o abióticas 

que lo definen, la biota nativa característica ya no puede ser sustentada, y se han 

trasladado fuera de su intervalo natural de variación espacial y temporal en composición, 

estructura y/o función. Esto se puede ilustrar por el familiar modelo de las “canicas” de la 

teoría de estados y transiciones (Fig. 2) y por ejemplos claves tales como el del Mar Aral 

(Caja 1). En teoría, el colapso del ecosistema puede ser reversible—dado un largo período 

de tiempo, o por medio de la reintroducción de la biota característica y/o la restauración de 

la función del ecosistema  —pero en muchos sistemas la recuperación no será posible. 
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Las transiciones al colapso pueden ser graduales, repentinas, lineales, no lineales, 

determinísticas o altamente estocásticas. Estas incluyen cambios de régimen (Scheffer et 

al., 2001), pero también otros tipos de transiciones que pueden no involucrar 

retroalimentación. La dinámica dominante en un ecosistema dependerá de factores 

abióticos o influencias externas (p. ej. patrones climáticos o perturbaciones humanas), 

procesos bióticos internos (p. ej. competencia, depredación, o epidemias), legados 

históricos (p. ej. historia climática, deuda de extinción o explotación), y del contexto espacial  

(p. ej. localidad, tamaño y dispersión de la distribución). Un ecosistema puede entonces ser 

llevado al colapso por diferentes procesos que supongan una amenaza y a través de 

múltiples vías. Las cascadas tróficas (Estes et al., 2011), la pérdida de especies fundadoras 

(Diamond, 2007), la degradación ambiental (UNEP, 2001) y la transformación del clima 

(Grebmeier et al., 2006) son vías comunes que conducen al colapso del ecosistema. Los 

síntomas del colapso pueden diferir dependiendo de las características del ecosistema, la 

naturaleza de los procesos amenazantes, y las vías de degradación que estos generan. El 

protocolo de la LRE tiene flexibilidad para permitir que las amenazas de colapso sean 

expresadas en términos apropiados para los diferentes tipos de ecosistemas. 
 

La definición de colapso del ecosistema puede ser más clara para ecosistemas que ya han 

colapsado  y para los cuales existan series temporales de datos para variables relevantes. A 

menudo será posible inferir características de colapso a partir de las ocurrencias dentro de 

la distribución del ecosistema donde los rasgos característicos se han perdido, incluso si la 

mayoría del ecosistema persiste. Los cambios importantes en ecosistemas funcionalmente 

similares también pueden proporcionar una orientación para definir los síntomas de colapso 

en sistemas de interés. Esto puede proporcionar una base para la definición de los síntomas 

espaciales y funcionales de colapso del ecosistema.  

 
Figura 2. Esquema generalizado ilustrando la interpretación del colapso del ecosistema en un 

marco de estados y transiciones  (Keith et al., 2015). Los estados  A-G son definidos por dos 

variables de estado representadas en los ejes X e Y. El eje vertical (Z) representa el potencial 

para el cambio. Las dos líneas discontinuas representan interpretaciones alternativas del colapso 

del ecosistema. Para la línea interior, las transiciones entre los estados A, B y C (p. ej., la flecha 

blanca) representan la variabilidad natural sin pérdida de los rasgos característicos, mientras que 

las transiciones que atraviesan las líneas discontinuas (p. ej. la flecha gris) a los estados D, E, F y 

G representan el colapso y el reemplazo por ecosistemas emergentes. La progresión a lo largo de 

las diferentes vías de colapso es evaluada con las variables X e Y, u otras variables diagnósticas 

específicas de los ecosistemas que reflejen la pérdida de biota nativa característica y función. La 

línea discontinua exterior representa una interpretación alternativa del colapso del ecosistema en 

la que el estado E está incluido dentro de la variación natural del ecosistema tipo.   
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Caja 1. colapso del ecosistema en el Mar de Aral  

 

El mar de Aral – el cuarto cuerpo de agua continental más grande del mundo– es alimentado por 

dos ríos principales, el Syr Dar’ya y el Amu Dar’ya (Aladin & Plotnikov, 1993). Su biota nativa 

característica incluye peces de agua dulce (20 especies), una fauna invertebrada única (>150 

especies) y cañaverales costeros, los cuales proporcionan hábitats para aves acuáticas, 

incluyendo especies migratorias (Keith et al., 2013). Hidrológicamente el mar era más o menos 

estable durante el período comprendido entre 1911 y 1960, con las entradas de agua en equilibro 

con la evaporación neta (Micklin & Aladin, 2008). La intensificación de la extracción de agua para 

apoyar la expansión de la agricultura de riego llevó a la contracción y salinización del mar. Para el 

año 2005, sólo  se registraron 28 de las especies acuáticas (incluyendo peces e invertebrados), 

los cañaverales se habían secado y desaparecido, el mar se había contraído a una fracción de su 

volumen y área de superficie anterior, y la salinidad se había incrementado diez veces (Micklin & 

Aladin, 2008).  

 

De forma consistente con la definición de colapso del ecosistema, estos cambios sugieren que el 

mar de Aral sufrió una transformación de identidad, perdiendo muchos de sus rasgos 

característicos (biota acuática, cañaverales, aves acuáticas, balance hidrológico e hidroquímica 

salobre) y fue reemplazado por ecosistemas emergentes (lagos salinos y llanuras desérticas). 

Bajo esta interpretación, el colapsó ocurrió antes de que el volumen y área de superficie del agua 

estancada disminuyera a cero. Aunque el punto exacto de colapso del ecosistema es incierto, 

series temporales de datos de diversas variables son adecuadas para definir un estado de 

referencia funcional (antes del inicio del cambio en 1960) y umbrales acotados del colapso, 

asumiendo que este ocurrió en algún momento entre 1976 y 1989 cuando la mayoría de la biota 

desapareció (Keith et al., 2013). 

 

La elección de las variables disponibles para 

evaluar el estatus de un ecosistema 

dependerá de cuan adecuadamente éstas 

representan los rasgos característicos del 

ecosistema, de la cantidad y calidad de los 

datos, y de la sensibilidad de las variables 

alternativas al cambio ecológico. De las 

variables listadas anteriormente, la riqueza y 

abundancia de las especies de peces puede 

ser la variable biótica más próxima a los 

rasgos que definen la identidad del 

ecosistema del mar de Aral.  El volumen del 

mar puede ser un indicador abiótico 

razonable, debido a que el volumen está 

funcionalmente ligado a la salinidad, la cual a 

su vez media la persistencia de la fauna marina y dulce acuícola característica. El área de la 

superficie marina tiene menos relación directa con estas características y procesos, pero puede 

ser fácilmente estimada por medio de sensores remotos y puede ser de utilidad en las 

evaluaciones cuando no hay datos disponibles para otras variables. 

 

El colapso del ecosistema del mar de Aral puede o no ser reversible. Si bien podría ser posible 

restaurar el régimen hidrológico sobre una pequeña porción del antiguo mar (Micklin & Aladin, 

2008), algunos componentes de la biota característica están aparentemente extintos (p. ej. el 

salmón de Aral, Salmo trutta aralensis), impidiendo la reconstrucción del ecosistema pre-colapso. 

Imagen: © NASA 
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3.2.2 Incertidumbres en los puntos finales para la evaluación de riesgo  
 

La evaluación de riesgo se basa en la definición de un resultado adverso, típicamente un 

punto o evento final discreto que afecta el recurso bajo evaluación. La aplicación de la 

evaluación de riesgo enfrenta incertidumbres en dos áreas: la definición del recurso en sí 

mismo, y la definición del punto final. Los límites que delimitan a un ecosistema tipo puede 

ser inciertos debido al conocimiento imperfecto de la variabilidad natural dentro del 

ecosistema, a los patrones continuos de variabilidad con otros ecosistemas, y a cambios en 

la clasificación de ecosistemas a lo largo del tiempo, así como incertidumbres asociadas al 

mapeo de las distribuciones (Keith et al., 2013). La definición de colapso del ecosistema 

también está sujeta a incertidumbre lo cual puede afectar la estimación de los síntomas 

espaciales y funcionales de colapso (Fig. 3). Todas las aplicaciones de las Categorías y 

Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN deben considerar estas fuentes de 

incertidumbre y discutirlas en la documentación de la evaluación. Ejemplos de cómo lidiar 

con estas incertidumbre dentro del proceso de evaluación son descritas más adelante, 

reconociendo que las incertidumbres en los sistemas espaciales y funcionales usualmente 

están relacionadas.  

 

Incertidumbre en los síntomas espaciales  

 

Durante el proceso de degradación, un ecosistema puede pasar a estado(s) colapsado en 

algunas partes de su distribución antes que en otras. En áreas donde la transición ha 

ocurrido, el ecosistema puede ser descrito como ‘colapsado localmente’. Espacialmente, un 

ecosistema está colapsado cuando todas las ocurrencias existentes del ecosistema han 

colapsado (i.e. área de ocupación = 0 celdas de cuadrícula  de 10x10 km y la extensión de 

la presencia = 0 km2). Para cuantificar las pasadas disminuciones en la distribución y en la 

función, los evaluadores deben identificar dónde existe actualmente el ecosistema tipo, y 

dónde existió previamente (dentro del período de tiempo de la evaluación) y está ahora en 

un estado colapsado. Similarmente, para cuantificar las disminuciones futuras en la 

distribución y función, los evaluadores deben proyectar el área en el cual el ecosistema 

colapsará en el período de tiempo futuro de la evaluación. Todas estas estimaciones y 

proyecciones implican incertidumbres. La incertidumbre epistémica (p. ej. Incertidumbre 

debido a la falta de conocimiento, en oposición a la incertidumbre inherente debido a la 

variabilidad en el sistema) existe debido a una variedad de errores de medición y 

clasificación:  

 

1. Incertidumbre temática causada por decisiones relacionadas con el umbral a partir 

del cual se considera que un ecosistema tipo se ha movido fuera de sus límites 

naturales de variabilidad, y debe entonces ser considerado como un ecosistema tipo 

diferente (Payet et al., 2013). 

 

2. Error de medición debido a mediciones imperfectas o técnicas de mapeo que 

resultan en estimaciones de área que no son precisamente repetibles y fluctúan al 

azar (Elith et al., 2002; Olofsson et al., 2014; Fuller et al., 2003).  

 

3. Error sistemático debido a métodos de mapeo que consistentemente producen 

estimados de superficie sesgados (Congalton & Green, 2008). 
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4. Errores de clasificación que resultan en una clasificación errónea de píxeles en un 

mapa de distribución, generalmente denominados errores de omisión o comisión  

(Congalton & Green, 2008; Foody, 2011). 

 

5. Errores de escala donde el tamaño de grano al cual el ecosistema es mapeado 

resulta en estimados de área que son dependientes de la escala en la cual son 

mapeados (Hartley & Kunin, 2003; Gaston & Fuller, 2009). 

 

Incertidumbre en los síntomas funcionales  

 

Un ecosistema colapsado puede ser reemplazado por un ecosistema emergente con 

características fuertemente contrastantes. Cuando los pastizales reemplazan a los bosques, 

el cambio en la estructura de la vegetación puede ser detectado fácilmente por una variedad 

de métodos próximos y de sensores remotos. En otros casos, los ecosistemas pueden 

perder sus rasgos característicos y colapsar, pero el ecosistema emergente puede 

parecerse al anterior, haciendo que los síntomas del colapso sean más difíciles de detectar. 

Burns et al. (2015) describen un ejemplo de ecosistema boscoso caracterizado por una 

biota asociada a grandes árboles viejos. Cuando las densidades de grandes árboles viejos 

caen por debajo de un nivel crítico, la biota nativa característica desaparece del sistema. 

Esto incluye aves y mamíferos que tienen sus nidos y refugios en los huecos de los árboles, 

e invertebrados que viven bajo la corteza suelta y en camas de hojarasca profundas. 

Después de estos cambios, el ecosistema emergente aún conserva una estructura de 

bosque, aunque uno  caracterizado por árboles pequeños y carentes de la biota asociada 

con árboles de gran tamaño. Similarmente, Barrett & Yates (2015) describieron el colapso 

de un matorral rico en especies como la eliminación de grupos de especies de plantas 

eliminados por una enfermedad transmitida por el suelo. El ecosistema emergente que 

reemplaza al anterior  consiste de un matorral de estructura similar, pero con una 

composición y función diferentes. Estos y otros ejemplos ilustran las incertidumbres en la 

delimitación de los estatus existente y colapsado, los cuales dependen de las características 

del ecosistema anterior, el camino al colapso, y las características del nuevo ecosistema. 

Las fuentes de incertidumbre incluyen: 

 

1. Definición de los estados de referencia del ecosistema, y la variabilidad natural 

dentro de ellos. 

 

2. Definición de los estados colapsados del ecosistema, los cuales representan 

desviaciones críticas de la variabilidad natural. Los puntos de transición de los 

ecosistemas originales a los emergentes son inherentemente inciertos, pero pueden 

ser estimados dentro de límites plausibles (Fig. 3). El primer valor representa la 

ausencia de duda de que el ecosistema ha colapsado, mientras que el segundo es 

un valor razonable basado en observaciones o deducciones.   

3. Variación en estados colapsados causados por diferentes procesos amenazantes. 

Las amenazas catastróficas pueden causar el colapso funcional y espacial total del 

ecosistema. Otras amenazas, tales como la degradación ambiental o la propagación 

de especies invasoras pueden causar diferentes cambios funcionales en la biota 

característica. Estas diferentes vías de colapso deben reflejarse dentro de la 

evaluación de riesgo. 
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4. Incertidumbre en la medición de las variables que representan la función del 

ecosistema y el colapso. Al igual que con las variables espaciales, el error de 

medición en las variables funcionales puede afectar la evaluación de colapso del 

ecosistema a través de los errores aleatorios o de sesgo sistemático. 

 

 

 
 

Figura 3. Funciones de densidad de probabilidad para las variables poblacionales y del 

ecosistema que miden la proximidad a los umbrales que definen la extinción de especies (a, 

b), la casi-extinción de especies (c-e), y el colapso del ecosistema (f-h). Para las especies, el 

umbral poblacional que define la extinción es conocido con certeza (p. ej. abundancia igual a 

cero, descrito por la línea vertical en (a) y (b)). En la práctica, los Análisis de Viabilidad 

Poblacional son calibrados en umbrales de casi-extinción más altos que los de extinción, 

para considerar la incertidumbre de predicción y manejo. Un límite inferior en el valor de 

extinción (abundancia cero), y un límite superior putativo para el valor de casi-extinción 

pueden ser representados por un recuadro punteado  (c-e). Para los ecosistemas (f-h) el eje 

x puede representar las características o procesos claves (p. ej. distribución espacial, número 

de especies, calidad del agua). La definición límite de colapso es análoga a la definición de 

casi-extinción en las especies. El ancho del recuadro punteado representa la incertidumbre 

en la definición de colapso. El área azul representa la probabilidad de que el ecosistema sin 

duda persista, mientras que el área roja representa la probabilidad de que el ecosistema 

pueda persistir (adaptado de Keith et al., 2013).  
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3.3 Protocolo de evaluación de riesgo 
 

El protocolo de la LRE comprende cinco criterios basados en reglas para evaluar los riesgos 

a los ecosistemas. Los riesgos para los ecosistemas pueden ser causados por una variedad 

de procesos amenazantes que se expresan a través de diferentes síntomas de colapso del 

ecosistema (Keith, 2015). El  protocolo de la LRE agrupa los síntomas de colapso del 

ecosistema en cuatro tipos principales e identifica los mecanismos correspondientes que 

enlazan los síntomas al riesgo de que el ecosistema pierda sus rasgos característicos (Fig. 

4). Dos de los cuatro mecanismos producen síntomas de distribución: (A) disminución en la 

distribución, lo que reduce la capacidad de carga para la biota dependiente; y (B) 

distribución restringida, la cual predispone el sistema a las amenazas espacialmente 

explícitas. Otros dos mecanismos producen síntomas funcionales: (C) degradación del 

ambiente abiótico, reduciendo la calidad del hábitat o la diversidad del nicho abiótico para el 

componente biótico; y (D) alteración de los procesos e interacciones bióticas, resultando, 

por ejemplo, en la pérdida de mutualismos, diversidad del nicho biótico, o exclusión de 

algunos componentes bióticos por otros. Las interacciones entre dos o más de estos 

mecanismos contrastantes pueden producir síntomas adicionales de transición hacia el 

colapso del ecosistema. Múltiples mecanismos y sus interacciones pueden ser integrados 

en un modelo de simulación de la dinámica del ecosistema para producir estimados 

cuantitativos del riesgo de colapso (E). Estos cinco grupos de síntomas son la base de los 

criterios de la LRE. Un ecosistema tipo en evaluación debe ser evaluado usando todos los 

criterios para los cuales haya datos disponibles. El estatus de riesgo global del ecosistema 

tipo es asignado como la categoría de riesgo más alta obtenida a través de cualquier 

criterio. 

 
Figura 4. Mecanismos de colapso del ecosistema y síntomas de riesgo de colapso (fuente: 

Keith et al., 2013). 
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3.3.1 Períodos de tiempo 

 

Los criterios evalúan la degradación a lo largo de cuatro períodos de tiempo específicos: el 

pasado reciente, el presente, el futuro y el pasado histórico (Fig. 5). El período de tiempo 

denominado ‘pasado reciente’ abarca los últimos 50 años, lo cual es lo suficientemente 

reciente para capturar las tendencias actuales, pero lo suficiente largo como para distinguir 

un cambio de dirección de la variabilidad natural. El protocolo de la LRE supone que las 

disminuciones ocurridas durante este período de tiempo son indicativas del riesgo futuro 

independientemente de la causa.  

 

La evaluación de futuras disminuciones requiere predicciones de cambios durante los 

próximos 50 años o cualquier período de 50 años, incluyendo el presente y futuro (Fig. 5). 

Las disminuciones pasadas pueden proporcionar una base para tales predicciones, pero 

otra información puede soportar predicciones e inferencias sobre las tasas de disminución 

futuras, incluso cuando el ecosistema está estable. Tales predicciones requieren hipótesis 

defendibles sobre el patrón de cambio en el futuro (p. ej. aceleración, constante, 

deceleración). Modelos alternativos razonables de cambio deben ser explorados cuando 

sea apropiado, pero una tasa de disminución proporcional constante  es a menudo una 

suposición por defecto razonable (Sección 5).  

 

Las evaluaciones de disminuciones históricas son esenciales para los ecosistemas que 

contienen biotas con tiempos generacionales largos y lenta rotación de las poblaciones 

(Mace et al., 2008). También son esenciales para las especies fundamentales con tiempos 

generacionales cortos que pueden haber sufrido grandes reducciones históricas (p. ej. los 

arrecifes de ostras: Kirby, 2004; Beck et al., 2011). Aun cuando las tasas futuras de 

diminución se reduzcan,  las disminuciones históricas en distribución o función pueden 

predisponer a un ecosistema a amenazas adicionales y reducir su capacidad para absorber 

cambios adversos (Folke et al., 2004). Las disminuciones históricas son evaluadas en 

relación con el estatus del ecosistema en una fecha de referencia teórica de 1750,  que 

corresponde aproximadamente a la primera aparición de la explotación a escala industrial 

de los ecosistemas. En las partes del mundo donde la explotación a escala industrial de los 

ecosistemas comenzó antes o después de 1750, es razonable evaluar disminuciones 

históricas con una línea base diferente. Los modelos de distribución con predictores 

ambientales pueden ser utilizados para estimar disminuciones históricas basadas en la 

diferencia entre el estado actual de un ecosistema y el estado esperado en la ausencia de 

efectos antropogénicos de escala industrial. Tales enfoques son más útiles en las regiones 

donde el cambio a escala del paisaje no ocurrió antes de la era industrial. 
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Figura 5. Períodos de tiempo para la evaluación de los cambios bajo los criterios A, C y D 

(adaptado de Keith et al., 2013). 

 

3.3.2 Umbrales de disminución 
 

Las categorías de riesgo ordinales (Sección 3) están delimitadas por los umbrales definidos 

en  las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN (Apéndice 2). La 

justificación de los criterios y categorías ordinales está basada en la teoría (Keith et al., 

2013). Sin embargo, los valores de los umbrales que delimitan las categorías están basados 

parcialmente en consideraciones teóricas y parcialmente en consideraciones utilitarias 

(Keith et al., 2015). La teoría proporciona una base cualitativa para umbrales ordenados de 

la diminución, pero ofrece poca orientación para el establecimiento de sus valores 

absolutos. El propósito de estos umbrales de decisión es clasificar los ecosistemas en 

categorías ordinales informativas de riesgo, más que estimar las probabilidades exactas de 

colapso. Consecuentemente, para los criterios A, C y D, los valores de los umbrales fueron 

fijados a intervalos relativamente uniformes para las disminuciones actuales y futuras en la 

distribución o función del ecosistema (Vulnerable: 30%, En Peligro: 50%, En Peligro Crítico: 

80%). El rango de umbrales entre 0 y 100% busca lograr una clasificación informativa más 

que una clasificación muy sesgada de los ecosistemas entre las categorías. El umbral más 

bajo para un ecosistema tipo amenazado (30%) reconoce que se necesita una evidencia de 

una disminución apreciable en la distribución y función del ecosistema para para apoyar su 

inclusión en una categoría de amenaza. Estos umbrales son consistentes con los umbrales 

de disminución poblacional de la Lista Roja de Especies Amenazadas de UICN (IUCN, 

2001, 2012). Los umbrales para las disminuciones históricas son más altos (A3, C3, D3; 

50%, 70%, 90%) debido a que los marcos de tiempo son más largos. 
 

Cuando las disminuciones están cercanas en 5-10% a los umbrales para la categoría 

Vulnerable, se puede justificar la inclusión del ecosistema dentro de la categoría Casi 

Amenazado, aunque no existen umbrales cuantitativos para esta categoría (Sección 3). Por 

ejemplo, un ecosistema tipo con una extensión de la presencia de 50.000 a 55.000 km2 que 

califique para al menos uno de los tres subcriterios del criterio B puede calificar a ser listado 

como Casi Amenazado. Un ecosistema tipo con una disminución en una variable abiótica de 

20% a 30% de severidad relativa y 100% de extensión puede calificar como Casi 

Amenazado bajo el subcriterio C1 o C2. 
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3.3.3 Estándares de evidencia y el tratamiento de la incertidumbre 

 

Lograr una evaluación robusta y repetible de un ecosistema tipo requiere gran cantidad de 

datos, a menudo a partir de fuentes dispares. Las categorías y criterios fueron 

específicamente diseñadas para permitir la inclusión de varios tipos de datos provenientes 

de una gama de fuentes, pero es responsabilidad del evaluador el evaluar críticamente si la 

cantidad y calidad de los datos son suficientes para apoyar el resultado determinante de 

una evaluación. Para obtener orientación sobre esta evaluación, los evaluadores son 

referidos a los principios adoptados por el Panel Intergubernamental sobre el Cambio 

Climático para el tratamiento coherente de la incertidumbre (Mastrandrea et al., 2010). En 

resumen, los principios clave incluyen:  

 

1. Evaluar el tipo (Tabla 2), cantidad, calidad y consistencia de la evidencia 

(descriptores resumen: “limitado,” “medio,” o “robusto”);  

 

2. Evaluar el grado de concordancia entre las diferentes fuentes de evidencia 

(descriptores resumen: “bajo,” “medio,” o “alto”);  

 

3. Proporcionar una explicación trazable que describa la evaluación de la evidencia y 

la concordancia; 

 

4. Evaluar la posibilidad (Tabla 3) de categorías alternativas como el resultado de una 

evaluación; 

 

5. Comunicar la incertidumbre en los resultados de una evaluación al reportar la 

categoría más probable así como las categorías que representan razonablemente 

los límites superiores e inferiores del resultado de una evaluación  (Sección 4.4.1). 

 

El estándar de evidencia para la LRE debe ser suficiente para apoyar inferencias de que: 

 

1. Algunas categorías (LC, NT, VU, EN o CR) son resultados ‘muy improbables’ de una 

evaluación (es decir, probabilidad <10%, Tabla 3). Si ninguna categoría es un 

resultado de evaluación muy improbable, entonces el estatus debe ser asignado 

como Datos Insuficientes (DD); 

 

2. Los límites factibles de resultados de la evaluación incluyen todas las categorías 

necesarias para garantizar que colectivamente sean ‘muy probable’ para abarcar el 

estado verdadero (es decir, probabilidad >90%, Tabla 3). Si todas las categorías 

(LC-CR) están dentro de los límites posibles, entonces el estatus debe ser asignado 

como Datos Insuficientes (DD); 

 

3. El mejor estatus global (i.e., categorización de un ecosistema) es más probable que 

cualquier categorización alternativa y dentro de los límites factibles; y  

 

4. Todas las categorizaciones de un estado global en la categorías Colapsado (CO) 

son ‘prácticamente seguras’ (i.e., certeza >99%, Tabla 3). Cuando este no es el caso 

y CO es la categoría más probable, el mejor estatus global debe ser asignado como  

CR, y CO reportado como el límite superior del resultado de la evaluación. 
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Tabla 2. Los descriptores para los tipos de evidencia (IUCN, 2001, 2012) típicamente 

soportarán las inferencias durante una evaluación. Esto aplica a variables cuantitativas (tales 

como las tasas de cambio en la distribución) e inferencias binarias (tales como si hay o no 

una disminución continua en la distribución). 

 

Descriptor Explicación 

Observado Información que está basada directamente en registros bien documentados de 

todas las ocurrencias de un ecosistema (IUCN Standards and Petitions 

Subcommittee, 2014). 

Estimado Información que está basada en cálculos que pueden incluir suposiciones 

estadísticas sobre la muestra, o suposiciones biológicas sobre la relación entre 

la variable observada y la variable de interés (p. ej. la relación entre el índice de 

abundancia y el número de individuos maduros; IUCN Standards and 

Petitions Subcommittee, 2014). Estas suposiciones deben ser indicadas y 

justificadas en la documentación de la evaluación. La estimación también puede 

implicar la interpolación en el tiempo para el cálculo de la variable de interés en 

un momento particular (p. ej. una disminución en 50 años en la distribución 

basada en observaciones de distribución de 40 y 60 años atrás). 

Inferido Información que está basada en evidencia indirecta y en variables que están 

indirectamente relacionadas con la variable de interés, pero en el mismo tipo 

general de unidades  (IUCN Standards and Petitions Subcommittee, 2014). Los 

valores inferidos se basan más en suposiciones que en valores estimados. Por 

ejemplo, inferir la interrupción de las interacciones bióticas  a partir de las 

estadísticas de captura no sólo requiere supuestos estadísticos (p. ej. muestreo 

aleatorio) y suposiciones biológicas (sobre la relación de la sección de cosecha 

de la población con la población total), sino también suposiciones acerca de las 

tendencias en el esfuerzo, la eficiencia y la distribución espacial y temporal de la 

cosecha en relación con la población. La inferencia también puede involucrar la 

extrapolación de cantidades observadas o estimadas de ocurrencias conocidas 

de un ecosistema para calcular la misma cantidad para otras ocurrencias. El que 

haya suficientes datos para hacer tal inferencia dependerá del tamaño de las 

ocurrencias conocidas en términos de la proporción de la distribución total, y la 

aplicabilidad de las amenazas y tendencias observadas en las ocurrencias 

conocidas al resto del ecosistema. 

Proyectado Igual que para el estimado, pero la variable de interés es extrapolada en el 

tiempo hacia el futuro (IUCN Standards and Petitions Subcommittee, 2014). Las 

variables proyectadas requieren una discusión del método de extrapolación (p. 

ej. justificación de las suposiciones estadísticas o del modelo de ecosistema 

usado) así como la extrapolación de amenazas actuales o potenciales en el 

futuro, incluyendo sus tasas de cambio. 
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Tabla 3. Lenguaje calibrado para describir la incertidumbre cuantificada (fuente: Mastrandrea 

et al., 2010). Puede ser usado para expresar el estimado de probabilidad de una cantidad, 

una inferencia binaria o un resultado de una evaluación (p. ej. una magnitud de cambio en la 

distribución, ya sea que haya o no un cambio, si el estatus de un ecosistema está dentro de 

un determinado rango). La probabilidad puede basarse en análisis estadísticos o de 

modelado, la obtención de puntos de vista de expertos, u otros análisis cuantitativos. Se 

puede considerar que las categorías definidas en la presente tabla tienen límites "borrosos" 

(Kauffman & Gupta, 1991). 

 

Término 
Posibilidad de un 

resultado (probabilidad) 

Prácticamente seguro  99–100% 

Muy probable 90–100% 

Probable 66–100% 

Más probable que no 50–100% 

Tan probable como no 33–66% 

Improbable 0–33% 

Muy improbable 0–10% 

Excepcionalmente improbable 0–1% 
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4. Proceso de evaluación 
 

 

Evaluar un ecosistema tipo contra las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN es un proceso secuencial. Todos los componentes deben ser 

completados antes de la presentación de la evaluación (Fig. 6). 

 

 

 

 
 

Figura 6. Procesos para la evaluación de riesgo de colapso de un ecosistema tipo. 
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4.1 Área de evaluación  
 

Las evaluaciones de la Lista Roja de Ecosistemas (LRE) pueden ser llevadas a cabo dentro 

de diferentes áreas geográficas. Las evaluaciones globales consideran todas las 

ocurrencias de un ecosistema tipo alrededor del mundo. Esto es esencial para el conjunto 

de ecosistemas tipo ampliamente definidos que formarán la LRE global, y para informar las 

metas internacionales de diversidad biológica y las estrategias de conservación. Las 

evaluaciones sub-globales son posibles: están típicamente definidas por fronteras políticas 

(evaluaciones continentales, nacionales o estadales) o eco-regionales (cuencas oceánicas y 

de captación). Ya existen muchas listas sub-globales de ecosistemas, tales como la lista de 

ecosistemas amenazados de Alemania, (Blab et al., 1995), Australia Occidental (DEC, 

2007), Finlandia (Kontula & Raunio, 2009), Venezuela (Rodríguez et al., 2010), Austria (Essl 

& Egger, 2010), Noruega (Lindgaard & Henriksen, 2011), Sudáfrica (Driver et al., 2012), 

Nueva Zelandia (Holdaway et al., 2012) y El Salvador (Crespin & Simonetti, 2015), aunque 

sólo la última utilizó la Versión 2.0 de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN.  

 

Para las evaluaciones de áreas sub-globales, usualmente será apropiado evaluar 

ecosistemas tipo de una resolución temática más refinada que para las evaluaciones 

globales, ya que las evaluaciones sub-globales usualmente requerirán detalles más 

refinados para apoyar la toma de decisiones sobre el uso de las tierras y aguas. Por 

ejemplo, una LRE nacional puede tener un mayor número de evaluaciones de ecosistemas 

tipo divididos más finamente para un área determinada, en comparación con una evaluación 

de la LRE a nivel global. 

 

El mismo ecosistema tipo puede ser asignado a diferentes categorías de riesgo en 

evaluaciones sub-globales y globales. La diferencia en el estatus depende de la distribución 

de los procesos de amenaza a lo largo del rango del ecosistema tipo en relación con los 

límites de la evaluación sub-global. A pesar de que aún no han sido desarrolladas 

directrices regionales para la aplicación de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN, algunas reglas generales aplican: 

 

1. Una descripción detallada de la unidad de evaluación (ecosistema tipo) sigue siendo 

requerida. El área de evaluación (p. ej. fronteras políticas) debe ser claramente 

definida y respaldada con mapas u otros datos espaciales.   

 

2. No se requieren modificaciones de las categorías o criterios A, C, D o E cuando se 

realizan evaluaciones sub-globales de los ecosistemas. Por lo tanto, todos los 

umbrales, período de tiempos, definiciones y requisitos de datos se mantienen sin 

alteración para las aplicaciones sub-globales de la LRE. 

 

3. La aplicación del subcriterio B1 y sus umbrales permanece sin cambios (Sección 

5.2). Se aplica un polígono convexo mínimo que encierre todas las ocurrencias de 

un ecosistema tipo, independientemente de si los bordes cruzan los límites del área 

de evaluación. No se permiten huecos o cortes en el polígono convexo mínimo, 

independientemente de los límites del área de evaluación. 
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4. Cuando el área de evaluación sea similar o más pequeña que los umbrales de EOO 

o AOO para la categoría Vulnerable, el listado de los ecosistemas tipo bajo el criterio  

B dependerá solamente del cumplimiento del subcriterio. Actualmente están en 

progreso investigaciones para apoyar directrices y herramientas específicas para 

aplicar el criterio B en áreas de evaluación pequeñas. 

 

 

4.2 Describiendo la unidad de evaluación  
 

Para garantizar la repetitividad de la aplicación de las Categorías y Criterios de la Lista Roja 

de Ecosistemas de UICN, la descripción y definición detallada de las unidades de 

evaluación es un componente esencial del proceso de evaluación. La descripción y 

evaluación están basadas en una recopilación exhaustiva de toda la información disponible 

sobre el ecosistema tipo bajo consideración. La descripción de un ecosistema tipo debe 

proporcionar información contextual sobre su clasificación; describir claramente los cuatro 

elementos que definen el ecosistema tipo (biota nativa característica; ambiente abiótico; 

procesos e interacciones clave; y distribución espacial); y describir las amenazas y los 

estados colapsados. 

 

Los evaluadores deben usar la plantilla de descripción para ecosistemas tipo (Tabla 4) y 

justificar por qué  la unidad seleccionada para la evaluación es considerada un ecosistema 

tipo diferente de un ecosistema tipo adyacente o similar ¿Cuáles son las principales 

características que distinguen al ecosistema tipo focal de otros ecosistemas tipo? La 

información que sustenta la descripción del ecosistema tipo debe ser incluida en la 

documentación de la evaluación, y será evaluada en la revisión por expertos. Se espera que 

todas las propuestas a la LRE global incluyan información de apoyo relevante, incluyendo 

una lista de referencias totalmente poblada, mapas, coordenadas geográficas, fotografías 

ejemplares y cualquier otra información que aumente la capacidad de repetir la evaluación. 

Estas propuestas estarán libremente disponibles en el sitio web de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN (www.iucnrle.org). 

http://www.iucnrle.org/
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Tabla 4. Plantilla de descripción para ecosistema tipos. 
 

Elementos Descripción 

Clasificación Referencias cruzadas con clasificaciones ecológicas 

relevantes: 

a. Clasificación de origen. 

b. Esquema de clasificación de hábitats de UICN. 

c. Clasificaciones ecoregionales. 

Distribución espacial Describir la distribución y extensión: 

a. Datos precisos de distribución espacial. 

b. Estimados de área. 

c. Series de tiempo, proyecciones (pasadas, presente, 

futuras). 

Biota nativa característica  

 

Identificar los rasgos bióticos determinantes: 

a. Taxones nativos diagnóstico y su abundancia relativa 

en comparación con otros ecosistemas tipo. 

b. Componentes funcionales de la biota característica y 

sus papeles en el sistema focal en comparación con 

otros. 

c. Límites de la variabilidad especial y temporal en la 

biota del ecosistema. 

d. Fotografías ejemplares. 

Ambiente abiótico 

 

Identificar los rasgos abióticos determinantes: 

a. Textos descriptivos y referencias de los estados o 

valores característicos de las variables abióticas. 

b. Descripciones gráficas de las variables abióticas. 

c. Fotografías ejemplares. 

Procesos e interacciones: 

– Dentro de la biota 

– Entre la biota y el entorno 

Describir los controladores (drivers) clave del ecosistema: 

a. Textos descriptivos y referencias. 

b. Modelo conceptual. 

c. Fotografías ejemplares. 

Amenazas Describir las principales amenazas e impactos en el 

funcionamiento del ecosistema: 

a. Textos descriptivos y referencias. 

b. Diagnóstico basado en el esquema de clasificación 

de amenazas de UICN. 

c. Fotografías ejemplares. 

Definición de colapso Describir el(los) estado(s) colapsado(s) y sus umbrales 

específicos al ecosistema bajo evaluación. 

 

 

4.2.1 Clasificación 
 

Los ecosistemas tipo deben tener referencias cruzadas a cualquier clasificación de 

ecosistemas relevante, incluyendo clasificaciones de origen (tales como clasificaciones de 

vegetación para sistemas terrestres), clasificaciones eco-regionales y el esquema de 

clasificación de hábitats de UICN (www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-

schemes/habitats-classification-scheme-ver3). Está disponible orientación adicional para el 

uso del Esquema de Clasificación de Hábitats de UICN. Cuando  la tipología global de la 

LRE esté disponible, también se requerirá la referencia cruzada con ella (3.1.1 Tipologías 

de ecosistemas ).  

http://www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-schemes/habitats-classification-scheme-ver3
http://www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-schemes/habitats-classification-scheme-ver3
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4.2.2 Distribución espacial 

 

La mejor forma de representar la información sobre la distribución espacial de un 

ecosistema tipo es a través de mapas o inventarios de localidades. Estos pueden derivarse 

de sensores remotos, modelos biofísicos de distribución, observaciones de campo o una 

combinación de los tres (Caja 2). Las características espaciales de algunos ecosistemas 

(tales como ambientes pelágicos) son inherentemente dinámicos a lo largo de períodos de 

tiempo relativamente cortos, por lo que las distribuciones espaciales sólo pueden ser 

descritas a niveles de resolución muy gruesa. Dada la diversidad de métodos y mapas 

disponibles, un aspecto importante de la descripción es justificar por qué un conjunto de 

datos espaciales en particular es una representación adecuada de la distribución de los 

ecosistemas. En las secciones 5.1 y 5.2 se proporciona más información sobre cómo 

describir claramente la distribución espacial de un ecosistema tipo. Se anima a los 

evaluadores a depositar el mapa del ecosistema en un repositorio en línea adecuado. 

 

Caja 2. Mapa de distribución del ecosistema de llanuras intermareales del Mar Amarillo  

 

La distribución del ecosistema de 

llanuras intermareales del Mar 

Amarillo fue mapeada mediante la 

aplicación de un método de 

clasificación de sensores remotos a 

imágenes de satélite del Archivo 

Landsat (Murray et al., 2012; 

Murray et al., 2014; Murray & Fuller, 

2015). El mapa clasificado tiene una 

precisión global > 94 % cuando es 

evaluado utilizando una matriz de 

confusión, un método ampliamente 

aplicado para evaluar la exactitud 

de mapas clasificados (Murray et 

al., 2014; Congalton & Green, 

2008). Los estimados de área del  

ecosistema tipo para el criterio A 

son derivados de la distribución del 

ecosistema (negro), mientras que el 

área de ocupación (AOO) es 

determinada por el conteo de 

número de celdas de 10x10 km en las cuales hay ocurrencias del ecosistema tipo >1 km
2
 (Murray 

et al., 2015).  

 

 

4.2.3 Biota nativa característica 

 

El concepto de biota nativa característica es fundamental para la evaluación de riesgo de 

los ecosistemas y, por tanto, es un componente importante de su descripción (Caja 3). La 

biota nativa característica incluye los genes, poblaciones, especies, ensambles de especies 

y sus interacciones clave que: (i) distinguen composicionalmente a un ecosistema tipo de 

otros (componentes diagnósticos); y (ii) son centrales en la dinámica y función del 
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ecosistema, tales como ingenieros de ecosistema, dominantes tróficos o estructurales o 

elementos funcionalmente únicos (componentes funcionales). Los componentes 

diagnósticos de la biota nativa característica deben demostrar un nivel composicional único 

e identificar elementos funcionalmente importantes. En general, la descripción no necesita 

incluir inventarios de especies exhaustivos. 

 

La biota nativa característica es crucial en el diagnóstico de colapso del ecosistema debido 

a que define parte de la ‘identidad’ del ecosistema tipo. Por lo tanto, la pérdida de biota 

nativa característica o de procesos en los ésta juega un papel funcional indican una 

transformación de la identidad, el colapso del ecosistema tipo y la sustitución por un sistema 

emergente. 

 

La biota nativa característica puede ser definida en términos de taxonomía o de rasgos 

funcionales  (p. ej. composición del gremio, espectros de rasgos, características 

estructurales tales como la arquitectura de árboles o corales) y excluye especies exóticas y 

raras o especies errantes que contribuyen poco a la función del ecosistema. Los ejemplos 

de biota nativa característica incluyen especies que son endémicas o casi-endémicas del 

ecosistema tipo, predadores que estructuran las comunidades animales, especies de 

árboles que crean microclimas a nivel de dosel o a nivel del suelo, corales y ostras 

creadores de arrecifes que promueven la diversidad de nicho para que cohabiten peces y 

macroinvertebrados, plantas nodrizas y aquellas que proporcionan espacios para evitar a 

los depredadores, animales de madriguera, agrupaciones fijadoras de nitrógeno, agentes de 

dispersión clave responsables del movimiento de la biota o de los recursos, plantas 

formadoras de turba, gremios detritívoros y plantas inflamables que promueven fuegos 

recurrentes.  

 

Caja 3. Describiendo la biota nativa característica (adaptado del Apéndice S2 en Keith et al., 

2013). 

 

Turberas altas, Alemania 

Este ecosistema tipo está caracterizado por vegetación dominada por musgos de turba (p. ej. 

Sphagnum magellanicum, Sphagnum fuscum) y plantas insectívoras como el rocío de sol 

(Drosera sp.). El dominio de los musgos de turba junto con los procesos geomorfológicos e 

hidrológicos distingue a las turberas altas de otros ecosistemas tipo. Otras especies típicas de las 

turberas altas en Alemania son las plantas vasculares pantano-romero (Andromeda polifolia) y 

arándano (Vaccinium oxycoccos), la especie de mariposa Boloria aquilonaris, la polilla Carsia 

sororiata  y el escarabajo de tierra Agonum ericeti (Blab et al., 1995). 

 

Alvar de los Grandes Lagos, Norte América 

Este ecosistema tipo está caracterizado por una fisonomía variable, desde  praderas abiertas 

perennes (raramente anuales) o matorrales y pavimento no vascular (5-25% cubierta de hierba 

y/o arbustos) hasta densas praderas o matorrales (>25%) con árboles de coníferas siempre 

verdes dispersos (más raramente caducifolio de hoja ancha) (Reschke et al., 1999; Catling & 

Brownell, 1995). La composición de especies contiene una mezcla de praderas de pastos altos 

graminoides y malezas, y arbustos y árboles  sub-boreales a boreales. Los dominantes claves y 

diferenciales incluyen las perennes Schizachyrium scoparium, Sporobolus heterolepis, Danthonia 

spicata y Deschampsia caespitosa; junto con las menos comunes Sporobolus neglectus, 

Sporobolus vaginiflorus, y Panicum philadelphicum. Los arbustos clave, cuando están presentes, 

son Juniperus communis, J. horizontalis, Dasiphora fruticosa ssp. floribunda y Rhus aromatica. 

Los árboles, cuando están presentes, incluyen Thuja occidentalis, Picea glauca, Pinus banksiana, 
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y Abies balsamea (en los sitios más al norte) y Juniperus virginiana, Quercus macrocarpa o 

Quercus muehlenbergii (en los sitios más al sur). 

Los bosques de algas marinas gigantes, Alaska  

Los bosques de algas marinas de Alaska son ensambles estructural y funcionalmente diversos. 

Se caracterizan por especies de algas pardas del Orden Laminariales incluyendo Nereocystis 

luetkeana, Laminaria groenlandica, Alaria fistulosa, Agarum fimbriatum y Thalassiophyllum sp. 

(Steneck et al., 2002). Estas crean unos bosques de arquitectura compleja y dinámica en capas 

de hasta 15 m de altura que proporcionan sustrato, refugio y recursos de forrajeo para un amplio 

conjunto de fauna de invertebrados epibentónicos herbívoros y depredadores pelágicos 

vertebrados (Steneck & Watling, 1982; Estes et al., 2009). Los invertebrados característicos 

incluyen erizos, Strongylocentrotus franciscanus, S. purpuratus y S. droebachiensis, lapas, y 

estrellas de mar, Solaster spp. Los peces, incluyendo el bacalao del Pacífico (Gadus 

macrocephalus) y las molvas de roca (Hexagrammos lagocephalus,) son depredadores 

importantes que dependen directa o indirectamente del ecosistema (Reisewitz et al., 2006). Los 

meso-depredadores característicos incluyen a las nutrias de mar, (Enhydra lutris), focas (Phoca 

vitulina), leones marinos de Steller (Eumetopias jubatus) y los osos marinos árticos (Callhorinus 

ursinus). La vaca marina de Steller (Hydrodamalis gigas), ahora extinta, era un miembro 

herbívoro funcionalmente único del ensamble de vertebrados (Domning, 1972). Los depredadores 

pelágicos grandes son también componentes importantes del ecosistema, incluyendo las orcas 

(Orcinus orca) y más de 15 especies de ballenas grandes, incluyendo a los cachalotes (Physeter 

macrocephalus) y los rorcuales (Balaenoptera physalus). Los bosques de algas marinas son 

generalmente separados geográficamente por masas continentales o aguas profundas. Los 

bosques de algas marinas de Alaska son continuos con los de California, pero difieren 

composicionalmente en su conjunto más diverso de macroalgas, incluyendo la Macrocystis 

pyrifera. 

 

Comunidades de invertebrados bentónicos distribuidas a poco profundidad bajo el hielo (fuente: 

Clark et al., 2015) 

Las comunidades bajo el hielo están típicamente compuestas de una mezcla de suspensívoros 

sésiles y macro-invertebrados móviles, elementos que son una reminiscencia de la fauna de 

aguas profundas, pero ocurren en profundidades tan superficiales como unos pocos metros.  La 

fauna sésil incluye Porifera (Demospongia, Hexactinellida, Calcaria), Gorgonaria, Pennatularia, 

Alcyonaria, Stolonifera, Hydrozoa, Actiniaria, Bryozoa, Brachiopoda, Polychaeta, y  Ascidiacea 

tanto solidaria como colonial (Dayton, 1990; Gili et al., 2006). Se sabe que a escalas locales 

ocurre dominancia de algunos taxones sésiles, tales como las esponjas (Dayton, 1979, 

McClintock et al., 2005) y ascidias (obs. pers.). La fauna con esqueletos frágiles es claramente 

abundante, lo que se cree  es debido a la falta de depredadores durófagos (trituradores de 

esqueleto) (Aronson & Blake, 2001), aunque también puede relacionarse a la baja energía del 

oleaje en costas protegidas por el hielo. Los invertebrados móviles ocurren con esta fauna sésil o 

pueden dominar en algunas áreas. Los taxones que ocurren comúnmente incluyen a los 

Echinodermata (Echinoidea, Asteroidea, Ophiuroidea, Holothurioidea) y Peracarida (Amphipoda, 

Isopoda, Tanaidacea, Mysidacea, Cumacea) ambos de los cuales tienen mucho éxito en la 

Antártida y pueden exhibir altas abundancias o dominancia de especies particulares. Otras 

epifaunas móviles comunes incluyen a  Pycnogonida, Ostracoda, Caridea, Teleostei, 

Prosobranchia, Opisthobranchia, Polyplacophora, Bivalvia y Nemertinea (Dayton, 1990; Gili et al., 

2006). Muchos de estos son simbiontes y utilizan a los invertebrados sésiles como hábitat, 

incluyendo depredadores especializados, como los nudibranquios, los asteroides, y los 

gasterópodos. Parte de la fauna, como los pycnogonidos muestran gigantismo, donde los 

individuos crecen hasta tamaños mucho más grandes que los taxones relacionados en las 

regiones no polares (Chapelle & Peck, 1999). 
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4.2.4 Ambiente abiótico 

 

Las descripciones deben identificar las características abióticas más destacadas que 

influyen en la distribución o función de un ecosistema tipo, definen su rango natural de 

variabilidad, sostienen su biota nativa característica, y lo diferencian de otros sistemas. Para 

ecosistemas terrestres, las características abióticas sobresalientes pueden incluir sustratos, 

suelos y formaciones de tierra, así como los rangos de variables climáticas clave, mientras 

que para los ecosistemas marinos y de agua dulce se pueden incluir aspectos clave de los 

regímenes de agua, regímenes de luz, mareas, corrientes, factores climáticos y propiedades 

físicas y químicas de la columna de agua (Caja 4).  

 

Caja 4. Describiendo el ambiente abiótico (adaptado del Apéndice S2 en Keith et al., 2013) 

  

Bosque nublado de musgo nudoso, isla  Lord Howe, Australia (fuente: Auld & Leishman, 2015) 

El Bosque nublado de musgo nudoso de la isla de Lord Howe ocurre en la cima de la meseta y en 

las cumbres de dos montañas en la isla Lord Howe. El clima es templado, y en partes de la isla a 

nivel del mar tiene una temperatura media anual de 19,2°C, que va desde 17°C-25°C en verano a 

14°C-18°C en invierno (Mueller-Dombois & Fosberg, 1998). A nivel del mar, la precipitación media 

anual es de 1.717 mm, con un máximo de 2.886 mm y un mínimo de 998 mm (Mueller-Dombois & 

Fosberg, 1998). La temperatura disminuye con la altitud en las montañas del sur (0,9°C por cada 

100 m de aumento; Simmons et al., 2012). Los bosques nublados en las islas del Pacífico ocurren 

típicamente entre 800 y 900 m.s.n.m (Meyer, 2011), y en la isla Lord Howe, el ecosistema del 

bosque nublado de musgo nudoso ocurre entre los 750 y 875 m.s.n.m. Se piensa que la 

precipitación anual en el bosque nublado de musgo nudoso es mucho mayor que a nivel del mar 

(aunque esto no ha sido cuantificado) y se extiende durante todo el año (DECC, 2007). Las dos 

montañas del sur (Mounts Gower y Lidgbird) obtienen humedad significativa tanto de las 

precipitaciones como de la intercepción directa del agua de las nubes por el dosel (precipitación 

horizontal o extracción de nubes), y sus picos están a menudo envueltos por nubes (Auld & 

Hutton, 2004). Los bosques nublados están caracterizados por  mayores precipitaciones y 

temperaturas más frías que en los bosques sin nubes (Jarvis & Mulligan, 2011), y esto se piensa 

que es aplicable también para el ecosistema del bosque nublado de musgo nudoso (Auld & 

Leishman, 2015). 

 

Llanuras intermareales del mar Amarillo, Este de Asia (fuente: Murray et al., 2015) 

El mar Amarillo es un mar poco profundo (profundidad media cerca de 45 m), semi-cerrado y con 

geografía circundante que varía desde cadenas montañosas en Corea del Sur hasta llanuras 

costeras de baja altitud en gran parte de las regiones del norte y oeste (Healy et al., 2002; 

MacKinnon et al., 2012). Las llanuras intermareales del mar Amarillo están entre las más grandes 

en la Tierra; en áreas donde ocurre alta amplitud de marea (macromareal, > 4 m) pueden 

alcanzar un ancho de casi 20 km cuando están expuestas durante la marea baja (Healy et al., 

2002). Una característica clave de las llanurasintermareales del Mar Amarillo es el cambio 

estacional de un sistema dominado por la erosión a un sistema dominado por la acreción en 

algunas zonas, en función de la aparición de la temporada de monzón (Wang & Zhu, 1994). El 

ecosistema es dependiente de la operación continua de un conjunto de procesos costeros que se 

centran en el transporte y la dinámica de sedimentos. Los sedimentos son transportados a las 

llanuras intermareales por las corrientes costeras y de mareas, donde el proceso de deposición 

es influenciado por factores tales como la textura del sedimento y su tamaño, la ocurrencia de 

vegetación, la dinámica de las olas, la lluvia y la composición de la comunidad bentónica, lo que 

facilita la bioturbación local, la biodeposición y la biotransportación (Wang et al., 2012). Las 

tormentas, el viento y la acción de las olas causan la erosión en dirección al mar de las llanuras 
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intermareales, y la compactación y subsidencia reducen su elevación, por lo que se requiere de la 

captura de sedimentos y la reposición para compensar estos procesos y mantener la extensión 

de las llanuras intermareales. Sin embargo, una característica que distingue a las llanuras 

intermareales del mar Amarillo de las regiones adyacentes es que el ecosistema de llanura 

intermareal está dominado en gran medida por la erosión, lo que requiere de la reposición y 

transporte continuo de sedimentos para persistir (Healy et al., 2002). Por lo tanto, la interrupción 

del suministro de sedimentos por la reducción de fuentes de suministro  tales como ríos, y la 

interrupción de los mecanismos de transporte y deposición de sedimentos, se consideran como 

los principales procesos que conducen a la degradación del ecosistema (Wang et al., 2012). 

 

 

4.2.5 Procesos e interacciones 

 

Una comprensión cualitativa de la dinámica de los ecosistemas es esencial para evaluar los 

riesgos relacionados con el deterioro funcional. Mecanismos genéricos de dinámica de los 

ecosistemas a menudo pueden ser inferidos a partir de sistemas relacionados si el 

ecosistema tipo que está siendo evaluado carece de estudios directos. Por ejemplo, los 

sistemas marinos pelágicos son generalmente dominados por interacciones tróficas en las 

que se conocen los elementos de los principales niveles tróficos, incluso si se desconocen 

determinadas relaciones depredador-presa  (Estes et al., 2009). Las dinámicas de árboles y 

gramíneas en las sabanas de todo el mundo están influenciadas por los regímenes de 

incendios, los herbívoros y las precipitaciones, aunque sus roles relativos pueden variar 

entre los tipos de sabana (Lehmann et al., 2014). Todas las descripciones de los 

ecosistemas tipo deben incluir una descripción narrativa de la dinámica de los ecosistemas 

que aborde los procesos ecológicos claves que definen la identidad y el comportamiento del 

ecosistema tipo y las amenazas que pueden causar su pérdida o perturbación. 

 

Se requiere un modelo conceptual de las dinámicas clave de los ecosistemas para cada 

ecosistema tipo como parte de su evaluación. Un modelo conceptual es un diagrama de los 

procesos y amenazas clave del ecosistema, y tiene cuatro objetivos. En primer lugar, la 

creación de un modelo conceptual obliga al evaluador a pensar a través de y aclarar sus 

suposiciones y comprensión de los procesos del ecosistema. En segundo lugar, el modelo 

conceptual proporciona una base para la realización de la evaluación de riesgo, informando 

la selección de variables relevantes para la evaluación de los criterios C y D (  
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5.3.3 Aplicación). En tercer lugar, el modelo conceptual es una herramienta de 

comunicación que resume de manera efectiva las características clave de un ecosistema 

tipo para los gestores de riesgos, profesionales de la conservación, revisores expertos y la 

comunidad en general. Por último, el modelo conceptual es útil para sustentar el desarrollo 

de un modelo cuantitativo para el criterio E. 

 

Dos tipos de modelos conceptuales son particularmente útiles para las evaluaciones de la 

LRE: modelos causa-efecto y modelos de estado-y-transición (Caja 5). Los modelos de 

causa-efecto representan las interacciones y dependencias entre los componentes del 

modelo, como la biota característica, el ambiente abiótico y las amenazas (Caja 5a). Los 

modelos de estado-y- transición representan los cambios entre los estados del ecosistema 

debido a cambios en el ambiente abiótico o los procesos del ecosistema (Caja 5b). Por 

ejemplo, los cambios en el nivel promedio del agua determinan las transiciones entre los 

estados hipersalinos degradados e hipersalinos poco saludables en la laguna Coorong 

(Apéndice S2 en Keith et al., 2013; Lester & Fairweather, 2011; Lester & Fairweather, 2009). 

 

Un repertorio visual estándar puede ayudar a desarrollar modelos causa-efecto consistentes 

(Fig. 7). La biota nativa característica está representada por hexágonos verdes, los 

elementos del ambiente abiótico por hexágonos azules, los procesos bióticos por óvalos 

verdes, los procesos abióticos por óvalos azules, y las amenazas por rectángulos rojos.  

Las relaciones positivas, negativas e hipotéticas pueden ser representadas por símbolos 

apropiados. No se recomienda el uso de flechas acompañadas de signos de más y menos. 

Distintos componentes del ecosistema funcionando juntos deben formar parte de un 

compartimiento. Por ejemplo, el bosque Gonakier en Senegal (Apéndice S2 en Keith et al., 

2013) puede ser descrito por dos compartimentos de fauna y flora, impulsados por procesos 

abióticos que son influenciados por las amenazas al bosque (Caja 5c). 

 

Las directrices generales para desarrollar modelos conceptuales para las evaluaciones de la 

LRE incluyen:  

 

1. Los modelos conceptuales de ecosistemas tipo deben ser completos, inequívocos y 

fáciles de entender. Deben ser consistentes con la descripción narrativa de los 

procesos y funciones de los ecosistemas, y no deben introducir elementos que no 

han sido descritos en la narrativa. Deben enfocarse en procesos especialmente 

relevantes para la aplicación de los criterios C y D, y con la definición del estado 

colapsado del ecosistema tipo. 

 

2. Deben evitarse modelos conceptuales excesivamente complejos, de forma tal que 

los modelos típicamente incluirán menos detalles que los textos narrativos. Los 

evaluadores son animados a pensar cuidadosamente sobre el nivel de complejidad y 

organización jerárquica del modelo conceptual, repasando el propósito de desarrollar 

el modelo conceptual descrito anteriormente si es necesario. En general, el modelo 

menos complejo que cubra todos los procesos del ecosistema será el más apropiado 

(típicamente menos de 12 elementos). 

 

3. No se recomienda la inclusión de procesos relevantes de otros ecosistemas tipo 

(pero no del  ecosistema tipo de interés).  
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4. Debe evitarse la repetición de componentes y relaciones.  

 

5. A los evaluadores se les recomienda el uso del Esquema de Clasificación de 

Amenazas de UICN para seleccionar las amenazas apropiadas a su sistema. No se 

recomienda la inclusión de conductores (drivers) genéricos tales como el crecimiento 

de la población humana o factores económicos. 

 

 

 

 

 
Figura 7. Un repertorio visual común para los modelos de causa-efecto. 

 

 

El desarrollo del modelo conceptual puede revelar las incertidumbres en la comprensión de 

los procesos del ecosistema. Puede que sea necesario desarrollar dos o más modelos 

conceptuales alternativos para representar esta incertidumbre. Refinar el modelo varias 

veces puede ayudar a explorar y depurar los procesos del ecosistema y aclarar la 

disposición del modelo. Se debe hacer un esfuerzo para llegar a un consenso del modelo 

conceptual para el ecosistema tipo, utilizando el texto narrativo para resaltar las mayores 

fuentes de incertidumbre. Al evaluar el criterio E, puede ser útil incluir un segundo modelo, 

más complejo, para describir los indicadores seleccionados y las relaciones entre los 

componentes modelados. Actualmente se encuentran en desarrollo herramientas para 

ayudar en la construcción de modelos conceptuales, incluyendo un programa 

computarizado para apoyar el desarrollo de modelos conceptuales internamente 

consistentes. El programa permitirá a los usuarios guardar y recuperar los modelos 

conceptuales para una gama de ecosistemas, utilizar un repertorio visual común y evaluar 

los efectos de las amenazas sobre los procesos del ecosistema. 

 

Caja 5. Modelos conceptuales representando procesos e interacciones  

(A) Modelo causa-efecto  Modelo causa-efecto de un arrecife 

coralino caribeño (Apéndice S2 en 

Keith et al., 2013). El calentamiento, 

http://www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-schemes/threats-classification-scheme
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la contaminación, la explotación y la 

acidificación son amenazas directas. 

El blanqueado, la rugosidad y la 

conectividad son procesos clave del 

ecosistema. El sistema cambia entre 

parches dominados por corales y 

parches dominados por algas. 

(B) Modelo estado-y-transición  

 

Modelo estado-y-transición de la 

laguna de Coorong en Australia 

(Apéndice S2 en Keith et al., 2013). 

La salinidad promedio determina los 

cambios entre los estados marinos 

poco saludable y estados marinos 

degradados. 

(C) Modelo causa-efecto con compartimientos  

 

Modelo de causa-efecto de los 

bosques Gonakier en Senegal 

(Apéndice S2 en Keith et al., 2013). 

El modelo está compuesto por dos 

compartimientos. La regeneración 

del bosque depende de las 

inundaciones, y contribuye a la 

producción de hojarasca. La 

producción de hojarasca a su vez 

proporciona nutrientes para la fauna 

acuática. 

 

 
4.2.6 Amenazas 
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Acompañando a la descripción de un ecosistema tipo debe estar una revisión completa de 

los procesos de amenaza que causan cambios en los ecosistemas. Describir las amenazas 

de un ecosistema tipo requiere dos elementos: (i) una breve descripción y explicación de las 

principales amenazas que causan cambios en el ecosistema; (ii) identificación de amenazas 

con referencia al Esquema de Clasificación de Amenazas, usado en la Lista Roja de 

Especies Amenazadas de UICN (IUCN, 2015). Cuando son combinadas, la descripción de 

los procesos de amenaza y estresores, la clasificación de amenazas bajo el Esquema de 

Clasificación de Amenazas de UICN y el modelo conceptual para un ecosistema ayudarán a 

identificar los estados colapsados y las variables clave para evaluar el cambio en las 

funciones bióticas y abióticas. El marco presentado a continuación (conductores, amenazas 

y estresores) describe cómo las amenazas afectan a los ecosistemas. 
 

 

Antecedentes 
 

Se necesitan términos consistentes para conductores (drivers), amenazas y estresores para 

la evaluación de los ecosistemas (Tabla 5). Una amenaza directa para el ecosistema tipo u 

organismo puede ser una amenaza indirecta para otro o no suponer una amenaza para 

otros organismos. Por ejemplo, la pesca insostenible amenazará directamente las especies 

objetivo y de captura secundaria y también puede tener efectos indirectos (positivos o 

negativos) sobre las especies que depredan, compiten con o son presa de las especies 

objetivo. La complejidad de los efectos requiere una cuidadosa consideración y definición de 

amenazas para cada ecosistema tipo. 
 

Tabla 5. Definiciones de amenazas, conductores y estresores (Salafsky et al., 2008). 

 

Término Definición  Sinónimos 

Conductor Los factores últimos, por lo general sociales, 

económicos, políticos, institucionales, o culturales que 

permiten o de otra forma contribuyen a la ocurrencia o 

persistencia de las amenazas directas inmediatas. 

Típicamente existe una cadena de conductores detrás 

de cualquier amenaza directa dada.  

Factores 

contribuyentes, 

factores 

subyacentes, 

causas raíz, 

amenaza indirecta, 

presiones. 

Amenaza Las amenazas directas son las actividades o procesos 

próximos que han impactado, están impactando, o 

pueden impactar el estatus del ecosistema objeto de 

evaluación (por ejemplo, la pesca y la explotación 

insostenible). Las amenazas pueden ser pasadas 

(históricas), en curso, y/o pueden ocurrir en el futuro. 

Los fenómenos naturales también son considerados 

como amenazas directas en algunas situaciones. 

Amenazas directas, 

fuentes de estrés, 

presiones, 

presiones 

próximas, 

estresores. 

Estresor Los estresores son los efectos sobre características del 

ecosistema que están deterioradas directamente por las 

amenazas (p. ej., reducción de la abundancia de 

especies clave, fragmentación del hábitat). Un estresor 

no es una amenaza en o por sí misma, sino más bien 

una condición degradada o síntoma del objetivo que 

resulta de una amenaza directa. El protocolo de riesgo 

de la LRE pretende cuantificar estos síntomas para 

Síntomas, atributos 

clave degradados. 

http://www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-schemes/threats-classification-scheme
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evaluar la disminución hacia los estados colapsados. 

 

 
 
Descripción de las amenazas 
 

Un resumen de las principales amenazas que actualmente afectan o puedan afectar al 

ecosistema tipo es requerido como información de apoyo para todos los ecosistemas tipo. 

La descripción proporciona una breve explicación de las principales amenazas (pasadas, 

presentes y futuras), los conductores (drivers) de esas amenazas, y los estresores 

resultantes o síntomas del ecosistema. Identificar los estresores es altamente informativo 

para definir los estados colapsados y evaluar los criterios C y D. La extensión geográfica de 

las amenazas también debe ser descrita. Los evaluadores pueden basar su descripción en 

clasificaciones regionales y / o nacionales de amenazas, pero éstas no se pueden utilizar 

directamente en el Esquema de Clasificación de Amenazas de UICN. En los casos en que 

se debe utilizar una clasificación nacional de amenazas, los evaluadores deben informar 

tanto la designación nacional como la del Esquema de Clasificación de Amenazas de UICN. 

Se recomienda usar gráficos, figuras y fotografías ejemplares para ilustrar el impacto de las 

amenazas en la biota nativa característica, el ambiente físico y las interacciones entre ellos. 

Un ejemplo de la descripción de amenazas es proporcionado en la Caja 6. 

Esquema de Clasificación de Amenazas  

 

La LRE adopta el Esquema de Clasificación de Amenazas de UICN  

(www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-schemes/threats-classification-

scheme) para ser consistente con la Lista Roja de Especies Amenazadas de UICN. El 

Esquema de Clasificación de Amenazas es jerárquico, consiste de tres niveles cada uno 

con mayor detalle, y contiene 12 categorías de amenaza principales. Para una evaluación 

de la LRE, la descripción de amenazas de un ecosistema tipo debe corresponder con las 

amenazas del Esquema de Clasificación de Amenazas de UICN. La codificación de las 

principales amenazas que afectan a un ecosistema tipo es requerida como información de 

apoyo para todos los ecosistemas tipo excepto cuando no hay amenazas conocidas para 

los asignados a las categorías de Datos Insuficientes o Preocupación Menor. Los 

evaluadores deben diagnosticar y registrar amenazas al nivel más bajo posible en el 

Esquema de Clasificación de Amenazas. 

 

No son requeridas la codificación de la temporización, el alcance y la severidad de cada 

amenaza importante, pero pueden ser proporcionados. Si los evaluadores deciden registrar 

también las amenazas menores (amenazas que afectan sólo una muy pequeña proporción 

de la distribución), entonces es esencial que la temporización, el alcance y la severidad se 

describan para todas las amenazas registradas. Esto permitirá que se identifiquen 

claramente las amenazas mayores y menores para el ecosistema tipo, y ayudará a un 

análisis de más alto nivel en la LRE. Orientación para usar el Sistema de Puntuación de 

http://www.iucnredlist.org/documents/Dec_2012_Guidance_on_Threat_Impact_Scoring.pdf
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Impacto de Amenaza de UICN 

(www.iucnredlist.org/documents/Dec_2012_Guidance_on_Threat_Impact_Scoring.pdf) está 

disponible en el sitio web de la Lista Roja de Especies Amenazadas de UICN 

(www.iucnredlist.org). El Sistema de Puntuación de Impacto de Amenaza para la LRE está 

actualmente bajo revisión, por lo tanto el uso del Sistema de Puntuación de Impacto de 

Amenaza no es requerido en esta etapa para las evaluaciones de la LRE. 

 

A pesar de que no es requerido registrar los estresores desde el Esquema de Clasisficación 

de Estresores de UICN  (www.iucnredlist.org/technical-documents/classification-

schemes/stresses-classification-scheme) para cada amenaza seleccionada, esto es 

altamente recomendado como información de apoyo para una evaluación. Esta información 

es útil para demostrar cómo las amenazas están afectando los ecosistemas tipo que 

aparecen en la LRE, y puede proporcionar una guía útil para que los tomadores de 

decisiones puedan hacer frente a las causas últimas. Es posible registrar múltiples 

estresores, simplemente seleccionando el código de amenaza.  

 

 

 

 

Caja 6. Describiendo las amenazas 

El Bosque de Coolibah – Boj negro del sudeste de Australia es un ecosistema tipo de bosques 

dependiente de las inundaciones afectado por cinco amenazas principales (Apéndice S2 en Keith 

et al., 2013; NSW Scientific Committee, 2004). La expansión e intensificación del uso de la tierra 

agrícola ha sustituido grandes extensiones de bosque con cultivos y pastizales durante las 

últimas décadas (Keith et al., 2009). Por otra parte, la extracción de agua de los ríos para el riego 

ha alterado los regímenes de inundación y su extensión espacial, reduciendo las oportunidades 

de reproducción y dispersión de la fauna y flora características (Thoms & Sheldon, 2000; Thoms,  

2003; Kingsford & Thomas, 1995; Kingsford & Johnson, 1998; Kingsford & Auld, 2005). Futuros 

cambios climáticos también pueden afectar la disponibilidad espacial y temporal de agua en el 

sistema. Las plantas invasorasse han extendido con la intensificación agrícola y están reduciendo 

la diversidad y la abundancia de la biota nativa. Además, la invasión de maleza formadora de 

estera Phyla canescens reduce la diversidad de las plantas de la capa de tierra nativa (Taylor & 

Ganf, 2005). Esta especie se ha extendido rápidamente en respuesta a los regímenes de agua 

alterados y al persistente pastoreo de ganado pesado (Earl, 2003). Por último, el exceso de 

pastoreo por cabras salvajes, conejos y ganado doméstico ha alterado la composición y 

estructura de la vegetación de los bosques, a través del consumo selectivo de la capa a nivel del 

suelo de plantas nativas apetitosas y plántulas de árboles y arbustos (Reid et al., 2011; Robertson 

& Rowling, 2000). Estos efectos son más marcados debajo de los árboles y alrededor de los 

puntos de agua donde el ganado concentra sus actividades. 

Las amenazas que afectan a este ecosistema tipo se corresponden con cinco amenazas 

(subrayado) y sus categorías jerárquicas en el Esquema de Clasificación de  Amenazas de la 

UICN: 

2. Agricultura y Acuacultura:  

 2.1  Cultivos no-madereros anuales y perennes:  

            2.1.3 Cultivo agroindustrial;  

http://www.iucnredlist.org/documents/Dec_2012_Guidance_on_Threat_Impact_Scoring.pdf
http://www.iucnredlist.org/
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 2.3 Cría y producción ganadera:  

            2.3.3 Agroindustria de pastoreo, ganadería o agricultura 

7. Modificaciones de Sistemas Naturales:  

 7.2 Presas y Gestión/ Uso del Agua:  

            7.2.3 Abstracción de la superficie de agua (uso agrícola) 

8. Especies invasivas y Otras especies problemáticas, Genes y Enfermedades: 

 8.1 Especies invasoras no nativas/Exóticas/Enfermedades:  

            8.1.2 Especies nombradas – Phyla canescens 

11. Cambio climático y el mal tiempo 

11.2 Sequías 

La descripción de las amenazas y estresores respalda la selección de variables para la 

evaluación de los criterios C y D y clarifica su enlace con el colapso de este ecosistema tipo. Bajo 

los criterios A y B, para el ecosistema tipo se “asumió que había colapsado cuando su distribución 

mapeada se había reducido  a cero como consecuencia de la limpieza para la agricultura”. 

Debido a que los regímenes de inundación son fundamentales para la dinámica del ecosistema y 

la extracción de agua para el riego es una amenaza importante, el caudal promedio diario del río 

fue identificado como una variable adecuada para evaluar la degradación ambiental según el 

criterio C. 

 

 

 

4.2.7 Describiendo los estados colapsados  

 

El colapso del ecosistema es un concepto clave en la LRE (Sección 3.2) y sustenta la 

aplicación de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN. Los 

evaluadores deben describir el(los) estado(s) colapsado(s) de un ecosistema, basados en la 

información resumida en la descripción del ecosistema tipo y el modelo conceptual. Si 

múltiples estados de colapso son posibles (p. ej. debido a diferentes amenazas), todos 

estos deben ser descritos con similares niveles de detalle.  Las descripciones deben 

enfocarse en los rasgos característicos clave del ecosistema tipo. Los umbrales de colapso 

para la aplicación de los criterios A y B son típicamente definidos como el 100% de pérdida 

de la distribución espacial del ecosistema tipo (es decir, 100% de disminución bajo el criterio 

A; EOO = 0 km2 y/o AOO = ninguna celda de la cuadrícula de 10x10 km ocupada bajo el 

criterio B). La elección de umbrales de colapso diferentes para el criterio A o B debe ser 

justificada a fondo. Los umbrales de colapso para la aplicación de los criterios C, D y E 

deben ser identificados como parte de la evaluación de estos criterios (  
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5.3.3 Aplicación). A los evaluadores se les anima a dar ejemplos de ocurrencias del 

ecosistema tipo localmente colapsadas para apoyar sus descripciones de los estados 

colapsados. 

 

Caja 7. Definiendo el colapso del ecosistema 

El Bosque de fresno de montaña del sudeste de Australia es un ecosistema único dominado por 

las especies de plantas florales más altas del mundo (Eucalyptus regnans). El fresno de montaña 

sustenta una amplia gama de especies de plantas y una rica variedad de mamíferos y aves 

nativas,  incluyendo al falangero de Leadbeater (considerado En Peligro) y la ardilla planeadora 

de vientre amarillo (considerada Vulnerable) (Lindenmayer, 2009). La disponibilidad de bosque 

maduro y huecos de árboles naturales es un factor crítico para la supervivencia de los animales 

que habitan en las cavidades (Keith et al., 2013; Burns et al., 2015). 

Se considera que el colapso del ecosistema ocurre bajo cualquiera de las siguientes condiciones 

Burns et al., 2015): 

1. El 100% del área donde el ecosistema actualmente ocurre ya no es adecuado 

bioclimáticamente (criterio C). 

2. La abundancia de árboles con huecos cae por debajo de un promedio por 

hectárea en toda la distribución del ecosistema (subcriterio D2 y criterio E). 

3. Menos del 1% del bosque maduro permanece en el ecosistema (subcriterio D1 y 

D3). 

 

 
 

4.3 Evaluando los criterios 
 

Cada ecosistema tipo debe ser evaluado contra todos los criterios de la LRE en la medida 

que los datos lo permitan. Para ayudar a este propósito, la Sección 5 proporciona 

información detallada sobre la forma de recopilación de los datos, el desarrollo de la 

evaluación, la consideración de la calidad e incertidumbre de los datos, y la documentación 

del resultado de la evaluación. Al inicio de una evaluación, todos los ecosistemas tipo se 

consideran No Evaluado (NE) para todos los criterios. El siguiente paso es determinar si 

existen datos adecuados para la aplicación de los criterios (Fig. 6), lo cual requiere la 

búsqueda de datos en la literatura científica, informes no publicados, opiniones de expertos, 

relatos históricos, mapas pasados y presentes, imágenes de satélite o cualquier otra fuente 

de datos relevantes. Si un evaluador decide no aplicar un criterio, el resultado de la 

evaluación de riesgo permanece como  No Evaluado. Si un esfuerzo de búsqueda 

razonable indica que no se encuentran disponibles datos adecuados para evaluar un 

criterio, el resultado de la evaluación de ese criterio es Datos Insuficientes (DD). La 

diferencia entre No Evaluado y Datos Insuficientes es que el reporte de No Evaluado para 

cualquier criterio implica que no se hizo ningún intento de obtener datos relevantes ni de 

evaluar el ecosistema tipo bajo ese criterio. Si un intento decente fue realizado, pero los 

datos no estaban disponibles o no eran adecuados, entonces debe usarse el resultado 

Datos Insuficientes. Deben describirse brevemente los esfuerzos de búsqueda de los datos 

apropiados. 
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4.4 Resultado de la evaluación  
 

Una tabla resumen para cada ecosistema tipo reporta el resultado de la evaluación para 

todos los criterios (y subcriterios) así como el estatus global (Caja 8). Existe un total de 20 

subcriterios en las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN, cada 

uno de los cuales puede ser asignado una de las ocho categorías de riesgo (Fig. 1). Los 

resultados para todos los subcriterios bajo los criterios A, B, C y D, así como los métodos 

que fueron empleados para evaluar los subcriterios (i, ii o iii), deben ser reportados durante 

el proceso de evaluación. 

 

Algunos ecosistemas tipo tendrán el resultado de Datos Insuficientes o de No Evaluado 

para algunos de los subcriterios; esto debe ser incluido en la tabla resumen (Caja 8). Si 

todos los subcriterios tienen el resultado de Datos Insuficientes, el resultado global de la 

evaluación es Datos Insuficientes. Si todos los subcriterios tienen el resultado de No 

Evaluado, el resultado global de la evaluación es No Evaluado. Si todos los subcriterios 

tienen el resultado No Evaluado o Datos Insuficientes, el resultado global de la evaluación 

es Datos Insuficientes. 

 

Siguiendo el principio de precaución y para asegurar que los síntomas más graves de riesgo 

son los que determinan el resultado de la evaluación, la categoría de riesgo más alta 

obtenida por cualquiera de los criterios evaluados será el estado de riesgo global del 

ecosistema. El principal método utilizado actualmente para la representación de la 

incertidumbre en la evaluación de los ecosistemas es el uso de estimaciones acotadas 

(4.4.1 Tratando con la incertidumbre). El límite inferior del estatus global es la más alta cota 

inferior a través de cualquiera de los subcriterios que devuelven la misma categoría que el 

estatus global. El límite superior del estatus global es la más alta cota superior a través de 

cualquiera de los subcriterios que devuelven la misma categoría que el estatus global. Por 

ejemplo, si un ecosistema tipo califica para EN (límites plausibles EN-CR) bajo el criterio B, 

EN (límites plausibles VU-CR) bajo el criterio D, y categorías menores bajo otros criterios (p. 

ej. NT bajo el criterio A, LC bajo el criterio C, y DD bajo el criterio E), entonces su estatus 

global será EN (límites plausibles VU-CR). 

 

 

Caja 8. Resultado de la evaluación (adaptado del Apéndice S2 en Keith et al., 2013) 

 

Arrecifes coralinos caribeños  

Los arrecifes coralinos caribeños son principalmente cadenas de arrecifes y bancos de barreras 

de coral separadas de las costas insulares y continentales por plataformas de arrecifes, aguas 

poco profundas o lagunas ligeramente profundas (Alevizon, 2010). Debido a las dificultades de 

medir remotamente la distribución de coral viviente y del mosaico marino del ecosistema, los 

ecosistemas son listados como Datos Insuficientes bajo todos los subcriterios del criterio A. El 

ecosistema es evaluado como Preocupación Menor bajo todos los subcriterios del criterio B 

debido a su gran extensión de presencia, área de ocupación y número de localidades. Los datos 

 

para el criterio C están actualmente bajo revisión; al momento de la escritura, el ecosistema está 

listado como No Evaluado bajo todos los subcriterios de criterio C. Los datos sobre la cobertura 

de coral y rugosidad de arrecifes conducen ambos a estimaciones similares para el subcriterio 

D1: En Peligro (rango plausible Vulnerable – En Peligro Crítico). No hay proyecciones disponibles 
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para futuras interrupciones en las interacciones bióticas, por lo que el ecosistema es listado como 

Datos Insuficientes bajo D2. El ecosistema es listado como En Peligro bajo el subcriterio D3 

basado en datos históricos. No se ha realizado ningún análisis cuantitativo para evaluar el criterio 

E, por lo que el estatus es No Evaluado bajo el criterio E. El estatus de riesgo más apropiado para 

los arrecifes coralinos caribeños es determinado entonces como En Peligro (rango plausible En 

Peligro – En Peligro Crítico). 

 

Criterio A B C D E Global 

Subcriterio 1 DD LC NE EN (VU-CR) NE EN (EN-CR) 

Subcriterio 2 DD LC NE DD   

Subcriterio 3 DD LC NE EN   

 

Pantanos costeros de piedra arenisca de tierras altas del sureste de Australia  

Los  pantanos costeros de piedra arenisca de tierras altas del sureste de Australia son ciénagas 

sin árboles que forman límites relativamente abruptos que están rodeados por bosques 

dominados por eucaliptos y zonas boscosas que ocupan suelos que drenan más libremente 

(Keith & Myerscough, 1993). Ellos están fuertemente asociados con alta precipitación y  

humedad. Las interacciones entre los procesos hidrológicos y los regímenes de incendios son 

cruciales para el desarrollo de los pantanos de las tierras altas y el mantenimiento de su diversa y 

característica biota. Para evaluar el potencial futuro deterioro debido al cambio climático, Keith et 

al. (2013) utilizaron una gama de plausibles modelos de distribución bioclimáticas del ecosistema 

para predecir su distribución bajo escenarios climáticos futuros. Basado en estos modelos y 

escenarios, se proyectó que la distribución del ecosistema disminuiría en 58-90% (mediana de 

74%) en los próximos 50 años. El estatus más apropiado del ecosistema fue entonces 

determinado como En Peligro (rango plausible En Peligro – En Peligro Crítico) bajo el subcriterio 

A2. Los mismos modelos de distribución utilizados para evaluar el cambio futuro en la distribución 

también se utilizaron para evaluar las tendencias de adecuación climática según el criterio C. 

Desde 1983 al 2009, la abundancia sumada de re-brotadores leñosos se redujo en una media de 

37% en 72% de los sitios muestreados. Estos valores están justo por debajo de los umbrales de 

severidad y extensión, respectivamente, para Vulnerable según el criterio D1, suponiendo que la 

abundancia cero de re-brotadores marca el punto de colapso del ecosistema. No hay datos 

disponibles antes de 1983, pero si la disminución actual se iniciaron  antes de ese tiempo, 

podrían superar el umbral para el estatus Vulnerable. Es probable que el estatus del ecosistema 

tipo sea Casi Amenazado (rango plausible Casi Amenazado – Vulnerable) bajo el subcriterio D1. 

El estado de riesgo global más apropiado para los pantanos costeros de piedra arenisca de 

tierras altas del sudeste de Australia es En Peligro (rango plausible En Peligro – En Peligro 

Crítico). 

 

Criterio A B C D E Global 

Subcriterio 1 LC EN LC NT(NT-VU) DD EN(EN-CR) 

Subcriterio 2 EN(EN-CR) EN EN(EN-CR) DD   

Subcriterio 3 LC LC DD DD   

       
 

 

 

4.4.1 Tratando con la incertidumbre 

 

La incertidumbre en cualquier información utilizada para evaluar los criterios debe ser 

propagada a través de la evaluación y reportada como parte de los resultados. El reportar 

tanto la categoría de riesgo más probable como otras categorías posibles, teniendo en 

cuenta las incertidumbres en los datos, es más útil que simplemente informar de la 
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categoría más probable. La forma más simple de caracterizar la incertidumbre es a través 

de estimaciones acotadas. Las estimaciones acotadas representan un rango de valores 

plausibles para una medida. Pueden tomar en cuenta la incertidumbre en la descripción de 

los umbrales de los estados colapsados (Fig. 3 y Caja 1), las estimaciones mapeadas del 

cambio en la distribución (Caja 9), y las estimaciones de las variables para medir la 

severidad relativa en los criterios C y D (Cajas 11 y 12). Los límites superiores e inferiores 

de una estimación pueden propagarse a través de una evaluación mediante la repetición del 

mismo análisis para la mejor estimación, y los límites inferiores y superiores. Por ejemplo, si 

se estima que la disminución en la distribución de un ecosistema tipo está entre 75-85% en 

los últimos 50 años, razonablemente podría estar En Peligro (disminución entre 50-80% 

basado en el límite inferior) o En Peligro Crítico (≥80% basado en el mejor estimado y límite 

superior) bajo el subcriterio A1. El tratamiento de la incertidumbre en la evaluación de riesgo 

de los ecosistemas se basa en gran medida en las experiencias de la Lista Roja de 

Especies Amenazadas de UICN (Newton, 2010; Regan & Colyvan, 2000; Akcakaya et al., 

2000). 

 
4.5 Documentación 
 

Todas las evaluaciones deben ir acompañadas de la documentación e información de 

apoyo, que deben ser sometidas a revisión por expertos apropiados (6. Revisión por 

expertos y publicación  por expertos y publicación), y deben estar fácilmente disponibles 

una vez que se ha compeltado la evaluación (para ejemplos, ver el sitio web de la Lista Roja 

de Ecosistemas de UICN: www.iucnrle.org). Todos los campos requeridos en la base de 

datos en línea de la LRE también deben ser completados (ver el sitio web de la Lista Roja 

de Ecosistemas de UICN). La documentación debe incluir las siguientes secciones: 

 

1. Resumen. Un breve resumen (~200 palabras) que describa la evaluación completa 

de forma resumida, incluyendo el área de evaluación, el ecosistema tipo focal y sus 

rasgos característicos, procesos de amenaza y resultado de la evaluación. 

 

2. Descripción del ecosistema. Una descripción completa del ecosistema tipo, 

incluyendo los elementos listados en la Tabla 4. 

 

3. Evaluación de riesgo. Esta sección debe incluir información específica de la 

aplicación y resultado de cada criterio, p. ej. inferencias, análisis estadísticos y 

análisis espaciales. También debe incluir una discusión de las suposiciones, 

limitaciones o data adicional requerida. En la Sección 5 están disponibles 

lineamientos adicionales. 

 

4. Referencias. Debe proporcionarse una lista completa de referencias mostrando las 

fuentes de información usadas para la evaluación.  

http://www.iucnrle.org/
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5. Criterios y umbrales  
 

 

El modelo de evaluación de riesgo de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN (LRE) incluye 

cinco criterios para la evaluación de riesgo de colapso del ecosistema (Tabla 6). Esta 

sección esboza la teoría, los umbrales y subcriterios pertinentes para la aplicación de cada 

criterio. Una tabla resumen de las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de 

UICN actuales es proporcionada en el Apéndice 2.  

 

Tabla 6. Propósitos de los criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN. 

 

Criterio Propósito 

A Disminución en la distribución 

geográfica 

Identifica los ecosistemas que están sufriendo 

disminuciones de área, con gran frecuencia 

debido a amenazas que resultan en la pérdida y 

fragmentación de los ecosistemas. 

B Distribución geográfica restringida Identifica los ecosistemas con pequeñas 

distribuciones que son susceptibles a amenazas y 

catástrofes espacialmente explícitas. 

C Degradación ambiental Identifica los ecosistemas que están sufriendo 

degradación ambiental. 

D Interrupción de los procesos o 

interacciones bióticas  

Identifica los ecosistemas que están sufriendo 

pérdida o interrupción de los procesos e 

interacciones bióticas clave. 

E Análisis cuantitativo que estima la 

probabilidad de colapso del 

ecosistema 

Permite una evaluación integrada de múltiples 

amenazas, síntomas y sus interacciones. 
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5.1 Criterio A. Disminución en la distribución geográfica 
 

5.1.1 Teoría 

 

Una disminución en la distribución geográfica —definida como todas las ocurrencias 

espaciales de un ecosistema tipo—influye en su riesgo de colapso por: (i) la reducción de la 

habilidad de un ecosistema de mantener su biota nativa característica; y (ii) lo predispone a 

amenazas adicionales (Keith et al., 2013). La pérdida de biota nativa característica debido a 

la disminución en la distribución típicamente ocurre a través de una combinación de la 

reducción de capacidad de carga, diversidad del nicho, particiones espaciales de recursos y 

un incremento de la susceptibilidad a la competencia, depredación y amenazas (MacArthur 

& Wilson, 1967; Shi et al., 2010; Harpole & Tilman, 2007; Hanski, 1998; McKnight et al., 

2007). La tasa de disminución de la distribución de un ecosistema indica su trayectoria 

hacia el colapso, ocurriendo el colapso del ecosistema típicamente cuando no permanece 

ninguna ocurrencia espacial del ecosistema tipo (la extensión de la distribución colapsa a 

cero). 

 

5.1.2 Umbrales y subcriterios 

 

Un ecosistema puede listarse bajo el criterio A si cumple con los umbrales para cualquiera 

de cuatro subcriterios (A1, A2a, A2b o A3), cuantificado como una disminución en la 

distribución geográfica sobre los siguientes períodos de tiempo: 

 

Subcriterio Período de tiempo CR EN VU 

A1 Pasado (durante los últimos 50 años) ≥ 80% ≥ 50% ≥ 30% 

A2a Futuro (durante los próximos 50 años) ≥ 80% ≥ 50% ≥ 30% 

A2b Cualquier período de 50 años (incluyendo el 

pasado, presente y futuro) 

≥ 80% ≥ 50% ≥ 30% 

A3 Histórico (desde aproximadamente 1750) ≥ 90% ≥ 70% ≥ 50% 

 

5.1.3 Aplicación 

 

Requerimientos de datos 

 

La tasa de disminución en la distribución típicamente se estima a partir de conjuntos de 

datos de series de tiempo apropiados para el ecosistema tipo focal. Los mapas de 

ecosistemas — tales como aquellos derivados de clasificaciones de sensores remotos, 

modelos de distribución, observaciones de campo o datos históricos— son la fuente 

principal de datos para evaluar el criterio A. Cuando más de una fuente de datos está 

disponible, tales como diferentes mapas de vegetación o estimaciones producidas con 

diferentes métodos, los evaluadores deben primero evaluar críticamente la eficacia de las 

alternativas como representaciones de la distribución del ecosistema tipo. Si más de una 

fuente de datos es adecuada, los evaluadores deben calcular las estimaciones de cada 

fuente de datos, y explorar la sensibilidad del estatus de los ecosistemas a la incertidumbre 

de los datos (Sección 4.4.1 Tratamiento de la incertidumbre). La disminución neta en la 

distribución formará un intervalo de estimaciones generadas a partir de cada fuente de 

datos.  
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Los sensores remotos son una fuente de datos central para el mapeo de distribuciones de 

muchos ecosistemas terrestres y marinos que tienen firmas interpretables en diferentes 

tipos de imágenes (p. ej. Fig. 8). Cuando no están disponibles datos regionales o locales, 

los datos globales, como los que están disponibles para los bosques (Hansen et al., 2013), 

manglares (Giri et al., 2011), y arrecifes coralinos (Andréfouët et al., 2006), pueden ser 

plantillas adecuadas sobre los cuales superponer clasificaciones adecuadas de los 

ecosistemas tipo.  

 

 
Figura 8. Los mapas de series de tiempo de la distribución de un ecosistema informan el 

riesgo de colapso del ecosistema. Aquí, los mapas topográficos históricos (1954) e imágenes 

de satélite del Archivo Landsat (1981, 2010) permitieron desarrollar una serie de tiempo 

normalizada del área del ecosistema de las llanuras intermareales del Mar Amarillo para la 

evaluación bajo el criterio A (Murray et al., 2014; Murray et al., 2015; Murray et al., 2012).  

 

En algunos casos, se pueden utilizar indicadores espaciales de las distribuciones de los 

ecosistemas, tales como las observaciones de campo de ensambles de organismos, 

especies clave, clima, sustrato, topografía, batimetría, corrientes oceánicas, regímenes de 

inundación, acuíferos o alguna síntesis de éstos, que puedan ser justificados como 

representaciones válidas de la distribución de la biota del ecosistema o de su nicho 

espacial. Por ejemplo, los mapas de factores físicos tales como las características del fondo 

marino, las corrientes oceánicas, la temperatura del agua y la química del agua pueden ser 

apropiadas para los ecosistemas marinos. En algunos ecosistemas subterráneos, marinos y 

de agua dulce, las tendencias en la dimensión de profundidad pueden ser indicadores 

adecuados de la disminución en la distribución, con tal de que reflejen las tendencias en la 

capacidad de carga y la diversidad de nicho de la biota nativa característica (Keith et al., 

2013). 
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Los modelos de distribución espacial ofrecen la oportunidad de seleccionar y combinar 

formalmente el conjunto más adecuado de indicadores espaciales para predecir las 

distribuciones de los ecosistemas. Por ejemplo, Clark et al. (2015) usaron datos espaciales 

batimétricos y datos de la concentración de hielo marino obtenidos a partir de sensores 

remotos para modelar la distribución de las condiciones de luz adecuadas para las 

comunidades bentónicas marinas de invertebrados bajo el hielo de la Antártida. Los 

modelos son especialmente útiles para la predicción de series de tiempo de las 

distribuciones de los ecosistemas en el futuro para evaluar el criterio A2. Keith et al. (2014) 

modelaron la distribución de un ecosistema fangoso bajo futuros escenarios climáticos 

utilizando un mapa de la distribución actual del ecosistema basado en información de 

sensores remotos, en combinación con variables hidrológicas predictivas del clima, 

sustratos y del terreno. En ambos estudios, una comprensión mecanicista de la relación 

entre la ocurrencia del ecosistema y los factores ambientales limitantes fue fundamental 

para el desarrollo de un mapa adecuado del ecosistema. 

 

Métodos 

 

Para aplicar el criterio A, se requieren al menos dos estimaciones comparables de la 

distribución del ecosistema tipo en diferentes puntos en el tiempo. Está más allá del alcance 

de estas directrices el proporcionar información detallada sobre la adquisición, la 

clasificación y la exactitud de evaluación de los datos espaciales. Sin embargo, se supone 

que los datos espaciales utilizados para evaluaciones bajo el criterio A son adecuados para 

el propósito por ser: (i) comparables a través de períodos de tiempo (no sesgados); (ii) 

suficientemente precisos (Congalton & Green, 2008); y (iii) de un tamaño de grano 

adecuado para el ecosistema tipo siendo evaluado. A pesar de que las evaluaciones se 

pueden completar con sólo dos puntos de datos (véase más adelante), se deben hacer 

esfuerzos para asegurar el poder apropiado en un modelo estadístico adecuado de los 

cambios del ecosistema y que todos las suposiciones del modelo sean abordadas en el 

análisis. Las buenas prácticas en el procesamiento y análisis de datos (Olofsson et al., 

2014; Olofsson et al., 2013; Fuller et al., 2003) deben ser empleadas para minimizar el 

sesgo en las estimaciones del cambio de área a partir de un conjunto de datos espaciales 

de series de tiempo al evaluar el criterio A. 

 

El subcriterio A1 puede evaluarse directamente si se dispone de datos de hace 50 años y 

del presente. Sin embargo, es raro que los datos crudos estén disponibles para 

precisamente el período de tiempo requerido en una evaluación de la LRE. Más 

típicamente, los evaluadores deben utilizar métodos de interpolación, extrapolación, o 

predicción para calcular las estimaciones del cambio de distribución en los últimos 50 años 

(A1), los próximos 50 años (A2), y/o desde 1750 (A3). Esto implicará suposiciones sobre la 

naturaleza o el patrón de cambio, que deben ser explicadas y justificadas en la 

documentación. Para apoyar los cálculos, una herramienta de hoja de cálculo está 

disponible en el sitio web de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN (www.iucnrle.org). 

Varias herramientas para ayudar en esta etapa están en desarrollo y estarán disponibles en 

el sitio web en el futuro. 

 

  

http://www.iucnrle.org/
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Suposiciones 

 

Ya sea que las suposiciones sean hechas a partir de series temporales de imágenes de 

satélite o de otras fuentes de datos, dos aspectos importantes influirán fundamentalmente 

en las evaluaciones: (i) suposiciones acerca de la tasa de disminución; (ii) el número de 

puntos en las series de tiempo. Cuando la tasa de disminución se calcula a partir de dos 

observaciones (p. ej. mapas) sobre un período de tiempo específico, los evaluadores deben 

utilizar la información acerca de las causas y el contexto de la disminución para deducir la 

posible trayectoria (Fig. 9). 

 

Aunque el criterio A se puede aplicar correctamente con sólo dos puntos de datos, contar 

con más datos permitirá un diagnóstico más seguro de la forma de la trayectoria, el ajuste 

de los modelos estadísticos alternativos, y por lo tanto, interpolaciones, extrapolaciones o 

predicciones más precisas. La selección de los modelos estadísticos candidatos siempre 

debe ser informada por las causas y el contexto de la disminución. Los evaluadores deben 

garantizar que los supuestos del modelo se cumplen adecuadamente. Al menos dos 

escenarios alternativos razonables deben ser explorados. 

 

 

 
Figura 9. En esta figura, todas las trayectorias de tamaño de la distribución tienen los 

mismos puntos finales: 300 km
2
 en 1970 y 100 km

2
 en 2010. Una interpolación simple entre 

los dos extremos supone una disminución lineal (panel de la izquierda). La incorporación de 

estimaciones intermedias del tamaño de la distribución podría revelar que la disminución no 

es lineal (panel del medio). Diferentes ecosistemas tipo también podrían presentar 

trayectorias contrastantes con puntos finales idénticos: las proyecciones futuras de la 

distribución considerando estas trayectorias podría claramente ser diferente (panel de la 

derecha). 

 

La Figura 10 ilustra dos escenarios alternativos de disminución para un ecosistema tipo 

modelo basado en el bosque de Coolibah – Boj negro, un ecosistema en una planicie de 

inundación semiárida en el este de Australia (Keith et al., 2009). En un escenario (PRD), la 

tasa de disminución es proporcional, por lo que una fracción constante de la distribución 

restante se pierde cada año. El área perdida se reduce con el tiempo (Fig. 10). En el otro 

escenario (ARD), un área constante se pierde cada año, produciendo un patrón lineal de 

disminución. Estos escenarios pueden ser modelados usando funciones exponenciales 

(PRD) y lineales (ARD), respectivamente. Los cambios predichos por estos modelos 

alternativos se vuelven más diferentes mientras son extrapolados más lejos en el futuro. En 
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ausencia de cualquier otra información, el examen de las tasas de disminución proporcional 

(PRD) o absoluta (ARD) permite una evaluación del estatus del ecosistema bajo estos dos 

escenarios relativamente optimistas y pesimistas (Caja 9). Sin embargo, una serie temporal 

de observaciones más larga— junto con una comprensión de los conductores del cambio, el 

contexto normativo, la variabilidad regional en aptitud de la tierra, y la extensión de 

tenencias protegidas a través de la distribución del ecosistema— puede ayudar a 

seleccionar modelos más realistas. Estos modelos producirán límites más estrechos de la 

incertidumbre sobre el estimado del cambio en la distribución. Por ejemplo, ecosistemas en 

las primeras etapas de una explotación a gran escala pueden ser más propensos a exhibir 

patrones lineales de disminución (ARD) que aquellos en un estado avanzado de deterioro. 

 

 

 

 
Figura 10. Escenarios alternativos para la disminución en la distribución de un ecosistema 

modelo (Keith et al., 2009; Keith et al., 2013). Esta figura muestra un ecosistema con un área 

inicial (1974) de 1.000 km
2
. Esta disminuyó a una tasa de 2% por año durante los 50 años 

siguientes, pero el resultado es sustancialmente diferente si la disminución es proporcional 

(PRD) o absoluta (ARD). En una PRD, la disminución es una fracción del área remanente del 

año anterior (0,02 × área del año anterior), mientras que en una ARD el área sustraída cada 

año es una fracción constante del área del ecosistema al inicio de la disminución (0,02 × 

1000 = 20 km
2
/año). Bajo un escenario de PRD, el ecosistema será considerado En Peligro 

bajo A2b (50% de disminución para cualquier período de 50 años incluyendo el presente y el 

futuro), mientras que en el escenario ARD habría desaparecido para el 2024, y sería 

evaluado como Colapsado. 
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Documentación 

 

Los evaluadores deben: (i) citar los repositorios de datos de mapas de series de tiempo de 

las distribuciones de los ecosistemas utilizados en la evaluación (ver el sitio web de la Lista 

Roja de Ecosistemas de UICN para una lista de los repositorios de datos espaciales 

preferidos: www.iucnrle.org); (ii) proporcionar referencias bibliográficas completas; (iii) 

justificar el por qué los datos espaciales utilizados son una representación adecuada de la 

distribución del ecosistema tipo focal; (iv) justificar las suposiciones y escenarios 

alternativos utilizados para interpolar, extrapolar o predecir cambios en la distribución de los 

datos disponibles; (v) explicar los métodos de cálculo, incluido el umbral del colapso 

supuesto. Además, se anima a los evaluadores a describir el origen de los datos espaciales 

(como el tipo de sensor satelital) y su resolución espacial (tamaño de grano), y hacer 

comentarios sobre la exactitud de todos los mapas clasificados. 

Caja 9. Tasa de disminución proporcional y absoluta (criterio A) 

La Sierra de Perijá es la cordillera montañosa que separa el noroeste de Venezuela del noreste 

de Colombia. Los bosques húmedos de Perijá del lado de Venezuela están amenazados por la 

expansión a gran escala de la agricultura comercial, principalmente de un tubérculo, la oreja de 

elefante con hoja en forma de flecha (Xanthosoma saggittifolium). Usando imágenes de satélite 

Landsat, se estimó que en 1986 los bosques húmedos de las cuencas de los ríos Guasare, Socuy 

y Cachirí ocupaban 328 km
2
, mientras que en el 2001 se habían reducido a 198 km

2
. Estos dos 

estimados permitieron una evaluación del estatus del ecosistema bajo el subcriterio A2b, usando 

1986-2001 como un primer estimado de la tasa de cambio observada en 15 años, y luego 

extrapolando las pérdidas proyectadas al 2036.  

Diferentes suposiciones acerca de la tasa y tipo de disminución llevan a diferentes estimados de 

la extensión de estos bosques húmedos para el 2036. Los bosques en el 2001 ocupaban 198 km
2
 

o el 60,4% de su área en 1986, entonces, la disminución es a una tasa media proporcional de 

3,3% por año. El próximo paso es considerar cómo esta tasa puede cambiar sobre el tiempo para 

proyectar las pérdidas al 2036. La suposición de una tasa de disminución proporcional (PRD) 

entre 2001 y 2036 resulta en una disminución total del 81,5% entre 1986 y 2036. Si se supone 

una tasa de disminución absoluta (ARD) se predice la disminución del 100% para el 2024. Por lo 

que, bajo el criterio A2b una PRD conlleva a una clasificación de En Peligro Crítico (≥80% 

disminución sobre cualquier período de 50 años incluyendo el presente y futuro), mientras que 

una ARD lleva a una clasificación de por lo menos En Peligro Crítico (≥80% disminución sobre 

cualquier período de 50 años incluyendo el presente y futuro), aunque parece poco probable que 

el ecosistema colapse por completo si  permanecen fragmentos del bosque en terreno montañoso 

menos accesible. En conclusión, el ecosistema es considerado En Peligro Crítico (CR) bajo el 

subcriterio A2b. Información sobre la forma más probable de la curva de disminución puede 

ayudar a determinar cuál de estas dos categorías posibles se debe informar como la mejor 

estimación 

 

http://www.iucnrle.org/
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5.2 Criterio B. Distribución geográfica restringida 
 

5.2.1 Teoría 

 

El tamaño de la distribución geográfica de un ecosistema influye sobre su riesgo de colapso 

cuando es confrontado por una amenaza o catástrofe espacialmente explícita (Keith et al., 

2013). En general, los ecosistemas que están ampliamente distribuidos o que existen a 

través de múltiples fragmentos independientes tienen menor riesgo de catástrofes, eventos 

de perturbación o cualquier otra amenaza que presente un grado de contagio espacial (p. ej. 

invasiones, contaminación, fuego, operaciones forestales y el cambio hidrológico o cambios 

climáticos regionales). La función principal del criterio B es identificar los ecosistemas cuya 

distribución es tan restringida que están en riesgo de colapso por la ocurrencia fortuita de un 

evento individual o de la interacción de unos pocos eventos amenazantes (Rodríguez et al., 

2015). El criterio B también incluye una aproximación para una estimación del hábitat 

ocupado por la biota componente, el cual está positivamente relacionado con la viabilidad 

de la población, independientemente de la exposición a eventos catastróficos.  

 

5.2.2 Umbrales y subcriterios 

 

Un ecosistema puede ser listado bajo el criterio B si cumple los umbrales para cualquiera de 

los tres subcriterios (B1, B2 y B3), los cuales indican una distribución geográfica restringida 

como sigue: 

 

Subcriterio Medida de la distribución geográfica CR EN VU 

B1 

La extensión de un polígono convexo mínimo 

(km
2
) que encierra todas las ocurrencias 

(extensión de la presencia, EOO) es: 

≤ 2,000 ≤ 20,000 ≤ 50,000 

 Y por los menos uno de los siguientes (a-c):  

(a) Una disminución continua observada o 

inferida en CUALQUIERA DE: 

 i. una medida de extensión espacial 

apropiada para el ecosistema; O 

 ii. una medida de la calidad ambiental 

apropiada para la biota nativa 

característica del ecosistema; O 

 iii. una medida apropiada de la 

interrupción de las interacciones 

bióticas de la biota nativa característica 

del ecosistema. 

(b) Procesos de amenaza observados o 

inferidos que es probable causen una 

disminución continua en la distribución 

geográfica, la calidad ambiental o las 

interacciones bióticas dentro de los próximos 

20 años. 

   

 
(c) El ecosistema existe en: 

1 

Localidad 

≤ 5 

Localidades 

≤ 10 

Localidades 
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Subcriterio Medida de la distribución geográfica CR EN VU 

B2 

El número de celdas ocupadas dentro de una 

cuadrícula de celdas de 10×10 km (área de 

ocupación, AOO) es: 

≤ 2 ≤ 20 ≤ 50 

 Y por lo menos uno de a-c arriba (igual a B1).    

B3 

Un número de localidades muy pequeño (generalmente menor a 5) Y 

propenso a los efectos de las actividades humanas o eventos 

estocásticos dentro de un período de tiempo muy corto en un futuro 

incierto, y por lo tanto capaz de colapsar o de convertirse En Peligro 

Crítico (CR) dentro de un período de tiempo muy corto (B3 sólo puede 

conllevar a un listado de Vulnerable, VU). 

VU 

 

5.2.3 Aplicación 

 

Requerimientos de datos 

  

La distribución geográfica de un ecosistema tipo es evaluada bajo el criterio B con dos 

métricas estandarizadas: la extensión de la presencia (EOO) y el área de ocupación (AOO) 

(Gaston & Fuller, 2009; Keith et al., 2013). Además, la evaluación del criterio B requiere una 

evaluación cualitativa de si está ocurriendo una disminución en la extensión espacial o la 

calidad ambiental, o un incremento de la interrupción de las interacciones bióticas de forma 

continua, o si es probable que esto ocurra como resultado de amenazas. Por último, se 

requiere un estimado del número de localidades en las cuales ocurre un ecosistema. Por lo 

tanto, se requieren mapas precisos de la distribución actual del ecosistema, información 

sobre la dirección de las tendencias actuales y una comprensión de las amenazas que 

influyen en el ecosistema (Keith et al., 2013). Para más información sobre las fuentes de 

datos y los requisitos de los mapas de distribución para la aplicación en la LRE, consulte la 

Sección 5.1.3.  

 

En algunos casos, los datos espaciales pueden ser insuficientes para estimar la EOO o el 

AOO, pero hay evidencias de que un pequeño número de eventos amenazantes plausibles 

puede causar que un ecosistema pase a estar en Peligro Crítico o Colapsado en un futuro 

próximo. Tales ecosistemas pueden ser elegibles para ser listados como Vulnerable bajo el 

criterio B3 si ocupan unas pocas localidades en relación a la extensión de los eventos 

amenazantes. Se requieren mapas de distribución, registros de localidad o conocimiento 

experto para determinar el número de localidades en el que ocurre un ecosistema. 

 

Métodos 

 

Evaluando las métricas espaciales para los criterios B1 y B2 

 

Las dos medidas estandarizadas de la distribución de los ecosistemas representan 

conceptualmente diferentes aspectos del tamaño del rango geográfico tanto para especies 

(Gaston, 1994; Gaston & Fuller, 2009) como para ecosistemas (Rodríguez et al., 2015; 

Keith et al., 2013). La EOO (subcriterio B1) mide la dispersión del riesgo sobre un área 

contigua que encierra todas las ocurrencias utilizando un polígono convexo mínimo. En 

contraste, el AOO (subcriterio B2) mide la dispersión del riesgo entre los fragmentos 

ocupados a través de un recuento de las celdas de cuadrícula ocupadas (Keith et al., 2013). 
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Garantizar la aplicación estandarizada de estos métodos es crítico para la medición objetiva 

del tamaño de una distribución espacial. Por lo tanto, los mismos protocolos de medición 

son apropiados para todas las unidades de evaluación, incluyendo ecosistemas tipo con 

dimensiones de profundidad o patrones de distribución particulares, tales como ecosistemas 

tipo con ocurrencias lineales. En ningún caso debe medirse el AOO o la EOO en formas que 

no cumplan con los métodos especificados a continuación: 

 

1. Extensión de la presencia (EOO). La EOO de un ecosistema es medida a través de 

la determinación del área (km2) de un polígono convexo mínimo – el polígono más 

pequeño que abarca todas las ocurrencias conocidas de un ecosistema focal en el 

que ningún ángulo interno es superior a 180 grados – ajustado a la distribución de 

un ecosistema. El polígono convexo mínimo (también conocido como casco 

convexo) no debe excluir ningún área, discontinuidad ni disyunción, 

independientemente de que el ecosistema puede ocurrir en esas áreas o no. 

Regiones tales como océanos (para ecosistemas terrestres), tierra (para 

ecosistemas costeros o marinos), o áreas fuera del área de estudio (tales como un 

país diferente) deben permanecer incluidas dentro del polígono convexo mínimo 

para asegurar que este método estandarizado sea comparable entre los 

ecosistemas tipo. Adicionalmente, estas características contribuyen a la dispersión 

de riesgos a lo largo de la distribución del ecosistema al hacer diferentes partes de 

su distribución más independientes espacialmente. 

 

2. Área de ocupación (AOO). Las medidas del AOO son altamente sensibles al tamaño 

de grano (resolución de píxel) al cual la distribución es mapeada (Nicholson et al., 

2009), por lo que todas las medidas del AOO de un ecosistema tipo deben ser 

estandarizadas a un grano espacial común. El AOO de un ecosistema en la LRE es 

determinado por el conteo del número de celdas ocupadas por el ecosistema dentro 

de una cuadrícula de celdas de 10 × 10 km. Este tamaño de grano relativamente 

grande es aplicado por tres razones: (i) los límites de los ecosistemas son 

inherentemente vagos (Regan et al., 2002), por lo que es más fácil determinar que 

una ocurrencia del ecosistema cae dentro de una celda de cuadrícula grande que 

dentro de una más pequeña; (ii) celdas más grandes pueden ser requeridas para 

diagnosticar la presencia de ecosistemas caracterizados por procesos que operan a 

escalas espaciales grandes, o que poseen rasgos diagnósticos que son escasos, 

crípticos, agrupados o móviles (p. ej. sistemas pelágicos o artesianos); (iii) celdas 

más grandes permiten la estimación del AOO incluso cuando los datos de 

distribución de alta resolución son limitados. Una cuadrícula global de celdas de 

10x10km adecuada para este fin está disponible en el sitio web de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN (www.iucnrle.org) tanto en formato raster como vectorial. 

Algunas distribuciones de ecosistemas comprenden una distribución muy sesgada 

de tamaños de fragmentos. En estos casos, un gran número de fragmentos 

pequeños aportan un efecto insignificante de dispersión de riesgos en comparación 

con los fragmentos más grandes, por lo que se puede aplicar una corrección al 

excluir del AOO las celdas de la cuadrícula que contienen fragmentos del 

ecosistema tipo que representan menos del 1% del área de la celda (es decir, <1km2  

del ecosistema tipo focal, Caja 10). Están en marcha investigaciones para 

proporcionar orientación sobre cuándo aplicar esta corrección. 

http://www.iucnrle.org/
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Varias herramientas espaciales están en desarrollo para ayudar en la medición de la EOO y 

el AOO de un ecosistema tipo. Las mismas estarán disponibles en el sitio web de la Lista 

Roja de Ecosistemas de UICN (www.iucnrle.org).  

 

Evaluando los subcriterios B1 and B2 

 

Para ser elegible para ser listado bajo los subcriterios B1 o B2, un ecosistema debe cumplir 

los umbrales de la EOO o el AOO que delinean las categorías de amenaza, así como al 

menos uno de los tres subcriterios que se enfocan en las diversas formas de disminución. 

Estos subcriterios distinguen los ecosistemas restringidos que presentan un riesgo 

apreciable de colapso de aquellos que persisten sobre largas escalas temporales dentro de 

pequeños rangos estables (Keith et al., 2013). Sólo se requiere evidencia cualitativa de 

disminución continua para invocar a los subcriterios, pero estándares relativamente altos de 

evidencias deben ser aplicados. 

 

Los subcriterios B1a y B2a abordan la disminución continua en la distribución del 

ecosistema, el ambiente abiótico o los procesos bióticos. Para invocar este subcriterio, la 

disminución debe: (i) reducir la capacidad de un ecosistema para sostener su biota nativa 

característica; (ii) ser de una magnitud no-trivial; y (iii) ser más probable que no de continuar 

en el futuro (Tabla 3). Las reducciones episódicas o intermitentes califican como continuas, 

con tal de que sean recurrentes y no sean compensadas por incrementos de magnitud 

comparable. Las fases descendentes de los cambios cíclicos o de las fluctuaciones no 

pueden ser consideradas como disminuciones continuas. Estos requisitos implican la 

comprensión de las causas de la disminución para apoyar una inferencia correcta. 

 

Los subcriterios B1b y B2b no requieren de pruebas de disminuciones pasadas o actuales, 

pero pueden ser invocados para disminuciones futuras inferidas por amenazas graves e 

inminentes. Para estos subcriterios, los evaluadores, deben: (i) identificar uno o más 

procesos de amenaza específicos; (ii) presentar evidencia convincente y ampliamente 

aceptada de que es muy probable (Tabla 3) que estas amenazas causen una disminución 

continua dentro de las próximas dos décadas. Estos requisitos implican una comprensión de 

cómo las amenazas afectan las características que definen el ecosistema y la 

sincronización de sus efectos. No se recomienda especular sobre amenazas genéricas con 

impactos o inicio inciertos. Las evidencias pertinentes incluyen las observaciones de 

amenazas similares en el pasado o en ecosistemas similares, así como el conocimiento 

acumulado sobre el comportamiento y la naturaleza de la amenaza en sí. 

 

Los subcriterios B1c y B2c requieren un estimado del número de localidades que están 

ocupadas con relación a la extensión de posibles amenazas graves. Una localidad se define 

como un área distinta geográfica o ecológicamente en la que un único evento de amenaza 

puede afectar rápidamente todas las ocurrencias de un ecosistema. El tamaño de una 

localidad depende del área cubierta por el evento de amenaza y puede incluir parte de uno 

o varios fragmentos separados del ecosistema. Cuando un ecosistema tipo está afectado 

por más de un evento de amenaza, las localidades deben ser definidas tomando en cuenta 

la amenaza potencial más seria (UICN, 2012). Cuando un ecosistema tipo no está afectado 

por ningún evento de amenaza, el número de localidades será cero. La caja 11 contiene 

más orientación y ejemplos para apoyar la interpretación del concepto de localidad. 

  

http://www.iucnrle.org/
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Evaluando el subcriterio B3 

 

El subcriterio B3 requiere sólo de información cualitativa sobre la distribución de un 

ecosistema y las amenazas a su persistencia. Para compensar por este tipo de evidencias 

(comparado con estimados cuantitativos para otros criterios), se requiere de un estándar 

más alto de evidencia cualitativa y la categoría más alta que puede ser invocada por el 

subcriterio B3 es Vulnerable. El subcriterio B3 comprende dos partes, ambas de las cuales 

deben cumplirse para que un ecosistema tipo califique para un estatus de Vulnerable. 

Primero, el ecosistema tipo debe tener una distribución muy restringida, generalmente 

menor a 5 localidades (Caja 11). Segundo, el ecosistema tipo debe estar enfrentando 

amenazas severas (actividades humanas o eventos estocásticos) dentro de un período de 

tiempo muy corto en un futuro incierto, y por lo tanto ser capaz de colapso o de pasar a 

estar En Peligro Crítico dentro de un período de tiempo muy corto. En otras palabras, el 

impacto de la amenaza es muy probable (Tabla 3) que se produzca en un futuro próximo y 

sus consecuencias sean severas. Los evaluadores tienen cierta flexibilidad para interpretar 

el “periodo de tiempo muy corto”, pero esto generalmente significa dentro de las próximas 

dos décadas. 

 

Documentación 

 

Para cada evaluación de un ecosistema tipo, los asesores deben: (i) proporcionar los mapas 

actuales de las distribuciones de ecosistemas similares a los de la Caja 10 para mostrar 

cómo se determinaron la EOO, el AOO y el número de localidades; (ii) proporcionar 

referencias bibliográficas completas; (iii) justificar por qué los datos espaciales usados son 

una representación adecuada de la distribución del ecosistema tipo focal (si no se ha hecho 

ya para el criterio A); (iv) explicar por qué una corrección del AOO está justificada si es que 

se aplicó alguna; (v) justificar inferencias acerca de la disminución continua, y las amenazas 

que pueden conducir a la disminución continua dentro de los próximos 20 años; (vi) justificar 

las estimaciones del número de localidades a través de referencia a las amenazas más 

graves posibles y sus características espaciales (Caja 11). Al igual que con las evaluaciones 

derivadas del criterio A, se recomienda encarecidamente incluir la descripción de las fuente 

de datos espaciales (tales como tipo de sensor satelital), la exactitud de los datos 

mapeados y la resolución espacial (tamaño de grano) de todos los datos utilizados en la 

evaluación. Se fomenta la deposición de los datos espaciales del AOO y la EOO en un 

repositorio de datos apropiado, el cual debe estar referenciado en los documentos de la 

evaluación. 
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Caja 10. La extensión de la presencia (EOO) y el área de ocupación (AOO) de un ecosistema 

(criterio B) 

 

 

La distribución del Matorral Gran Pez, Sudáfrica 

(Mucina y Rutherford, 2006), es representa por un 

conjunto de datos raster con una resolución 

espacial de 30 x 30 m (A). Tal como fue 

mapeada, el área del ecosistema tipo del Matorral 

Gran Pezl es 6.763,4 km
2
.  

Un polígono convexo mínimo –el polígono más 

pequeño que abarca todas las ocurrencias 

conocidas del ecosistema tipo en el que ningún 

ángulo interno supera los 180 grados–  es 

aplicado para estimar la extensión de la presencia 

(EOO) para la evaluación bajo el subcriterio B1 

(B). El área del polígono convexo mínimo es 

18.359,2 km
2
, cumpliendo los requerimientos 

iniciales para ser clasificado como  En Peligro 

bajo el criterio B1. 

Para estimar el área de ocupación (AOO) para la 

evaluación bajo el subcriterio B2, se requiere el 

número de celdas ocupadas por el ecosistema 

tipo (C). La medición estandarizada del AOO 

asegura que los datos de distribución mapeados 

a distintas resoluciones son generalizados a una 

cuadrícula común de 10x10 km, lo que permite 

comparaciones consistentes entre los 

ecosistemas tipo. En primer lugar, una cuadrícula 

de 10x10 km  se aplica al ecosistema tipo, lo que 

indica que 155 celdas de cuadrículas de 10x10 

km intersectan el mapa de distribución (mostrado 

en naranja y gris). En segundo lugar, cuando se 

excluye el número de celdas que contienen 

pedazos muy pequeños (<1km
2
) que no 

contribuyen significantemente a la dispersión del 

riesgo (mostradas en gris), la medición del AOO 

es de 145 celdas de cuadrícula (mostrado en 

naranja). Esta AOO es mayor que los umbrales 

para la clasificación en una categoría amenazada 

bajo B2.   

Finalmente, para poder ser listado en una 

categoría de amenaza bajo el criterio B, se 

requiere también evidencia cualitativa de la 

disminución continua. En este caso, el 

ecosistema tipo del Matorral Gran Pez no cumple 

ninguno de los subcriterios adicionales, y es 

entonces asignado a una clasificación global de 

Preocupación Menor.   
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Caja 11. Determinando el número de localidades (criterio B) (adaptado del Apéndice S2 en Keith 

et al., 2013) 

Bosques de Coolibah – Boj negro del sudeste de Australia 

En su estado maduro, el bosque de Coolibah – Boj negro tiene una estructura abierta con árboles 

muy dispersos, una cubierta variable de arbustos y un estrato herbáceo. La fauna de vertebrados 

característica incluye diversos ensambles de especies de aves de humedales y de bosques, 

muchos de los cuales dependen de los huecos de los árboles, de otras características de los 

árboles grandes o del agua estancada para la reproducción y forrajeo, (NSW Scientific 

Committee, 2004). Las posibles amenazas más graves son el desmonte de tierras y los cambios 

en los regímenes hídricos. Los patrones espaciales de desmonte de tierras muestran un alto 

grado de contagio, siendo el mejor predictor de los futuros desmontes la proximidad de un 

fragmento a parcelas de tierra que ya han sido despejadas de vegetación nativa. Una 

interpretación amplia de localidades bajo el subcriterio B3 identifica tres zonas jurisdiccionales 

con diferentes controles regulatorios de desmonte de tierras: la División Oeste de arrendamiento 

de Nueva Gales del Sur; la División Central de dominio absoluto de Nueva Gales del Sur; y 

Queensland; esto se traduce en un estimado de tres localidades definidos por el desmonte de 

tierras. Una interpretación más limitada de localidades basada en los vecindarios de contagio 

resultaría en un estimado de más de cinco. Pequeñas áreas protegidas están excluidas de estas 

localidades, ya que no están amenazadas por el desmonte de tierras. Estas áreas fueron 

evaluadas considerando la siguiente amenaza potencial más seria: los cambios en los regímenes 

hídricos. Como las áreas protegidas están localizadas en por lo menos dos sub-cuencas 

diferentes con diferentes infraestructuras de gestión de agua, hay por lo menos otras dos 

localidades. Por lo tanto, la interpretación más cautelosa produce una estimación de cinco 

localidades, aunque es probable que haya más. Basado en las actuales tasas de disminución 

debido al desmonte de tierras (subcriterio A1) y las tasas actuales de degradación ambiental 

debido a los cambios en el régimen hídrico (subcriterio C1), es poco probable que el ecosistema 

colapse o pase a estar en Peligro Crítico en el futuro próximo (cerca de 20 años). El ecosistema 

tipo, por lo tanto, no cumple con el subcriterio B3, por lo que el estado del ecosistema tipo es 

Preocupación Menor bajo este subcriterio. 

 

Fynbos de planicies arenosas del Cabo de Sudáfrica 

El Fynbos de planicies arenosas del Cabo es un denso matorral rico en especies, 

moderadamente alto, con arbustos emergentes dispersos (Rebelo et al., 2006). El ecosistema 

tipo es un ensamble de especies edáficamente  determinado, restringido a arenas grises regis  

del Terciario, ácidas, profundas y ubicadas a bajas elevaciones (20-200 m) en terreno plano a 

ondulado. Los Fynbos de planicies arenosas del Cabo están restringidos a la provincia del Cabo 

Occidental de Sudáfrica, casi en su totalidad dentro de los límites de la Ciudad del Cabo. La 

amenaza más grave al ecosistema tipo es la destrucción del hábitat asociada con el desarrollo 

urbano (Rebelo et al., 2006; Wood et al., 1994). Las ocurrencias que están actualmente dentro de 

las reservas proclamadas están protegidas de esta amenaza, aunque estos rodales están 

amenazados por la invasión de plantas exóticas (Rebelo et al., 2006). Como toda la distribución 

del ecosistema tipo está dentro de la Ciudad del Cabo, la vegetación remanente sin declarar está 

sujeta a las mismas presiones de desarrollo, regímenes de regulación y planificación de las 

autoridades. Por lo tanto, la distribución se interpreta como dos localidades semi-independientes; 

una fuera de las áreas protegidas (amenazada por la destrucción del hábitat y las plantas 

invasoras) y una dentro de las áreas protegidas (amenazada por las plantas invasoras, pero no 

por la destrucción del hábitat). Dado el carácter severo e inmediato de las amenazas, el 

ecosistema tipo es propenso a los efectos de la actividad humana o eventos estocásticos tal que 

es capaz de colapsas o de pasar a estar en Peligro Crítico dentro de un período de tiempo muy 

corto. El estado del ecosistema tipo es entonces Vulnerable según el subcriterio B3. 
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5.3 Criterio C. Degradación ambiental 
 

5.3.1 Teoría 

 

El modelo de riesgo de la LRE define dos criterios para evaluar las disminuciones en las 

funciones y procesos de los ecosistemas. Dos criterios son necesarios para evaluar la 

degradación abiótica (ambiental) y biótica debido a que las causas, efectos y mecanismos 

de la disminución de funcionalidad difieren fundamentalmente entre ellos (Keith et al., 2013). 

La degradación abiótica es el deterioro de los atributos físicos, no vivientes que cumplen un 

papel decisivo en los procesos y/o en la distribución de un ecosistema tipo. La degradación 

abiótica reduce la capacidad de un ecosistema de mantener su biota nativa característica. 

Por ejemplo, la disminución en los recursos limitantes (dimensión de nicho) reduce la 

diversidad de especies en un rango de ecosistemas terrestres, dulceacuícolas y marinos 

(Harpole & Tilman, 2007). 

 

5.3.2 Umbrales y subcriterios 

 

Un ecosistema puede ser listado bajo el criterio C si cumple con los umbrales para 

cualquiera de los cuatro subcriterios (C1, C2a, C2b o C3), los cuales expresan diferentes 

niveles de degradación ambiental sobre los siguientes períodos de tiempo: 

 

Subcriterio Período de tiempo  Severidad relativa (%) 

C1 

Los últimos 50 años, basado en el cambio en 

una variable abiótica que afecta una fracción 

de la extensión del ecosistema y con 

severidad relativa, como se indica en la 

siguiente tabla: 

Extensión 

(%) 

≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

≥ 80 CR EN VU 

≥ 50 EN VU   

≥ 30 VU     

C2 

C2a. Los próximos 50 años, basado en el 

cambio en una variable abiótica que afecta 

una fracción de la extensión del ecosistema y 

con severidad relativa, como se indica en la 

siguiente tabla; O 

C2b. Cualquier período de 50 años, 

incluyendo pasado, presente y futuro, basado 

en el cambio en una variable abiótica que 

afecta una fracción de la extensión del 

ecosistema y con severidad relativa, como se 

indica en la siguiente tabla: 

Extensión 

(%) 

≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

≥ 80 CR EN VU 

≥ 50 EN VU  

≥ 30 VU   

   

C3 

Desde 1750, basado en el cambio en una 

variable abiótica que afecta una fracción de la 

extensión del ecosistema y con severidad 

relativa, como se indica en la siguiente tabla: 

Extensión 

(%) 

≥ 90 ≥ 70 ≥ 50 

≥ 90 CR EN VU 

≥ 70 EN VU  

≥ 50 VU   
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5.3.3 Aplicación 

 

Requerimientos de datos 

Para evaluar el criterio C es necesario seleccionar las variables abióticas adecuadas que 

representen los rasgos característicos del ecosistema tipo. Esta elección está basada en un 

número de consideraciones: 

 

1. Debe haber evidencia convincente de una relación causal entre el proceso de 

degradación ambiental y la pérdida de biota nativa característica. Por ejemplo, una 

evaluación de la degradación de humedales basado en el cambio en la calidad del 

agua requeriría pruebas de que la disminución en la calidad del agua está asociada 

con la pérdida de la biota de los humedales, ya sea mediante la observación directa 

o inferencia a partir de ecosistemas tipo comparables. Un modelo conceptual 

desarrollado cuidadosamente puede destacar los procesos clave y las transiciones 

ecológicas entre los estados sano y colapsado para ser evaluado con el criterio C 

(Sección 4.2.3). 

 

2. La evaluación de la degradación abiótica requiere de variables escalares adecuadas 

para la estimación de la severidad de la degradación, así como variables espaciales 

adecuadas para la estimación de la extensión de la degradación. Las características 

del ecosistema y sus amenazas determinarán qué variables son relevantes. Las 

variables con relaciones causa-efecto directas y claras y la mayor sensibilidad a la 

pérdida de biota nativa característica serán las más adecuadas. 

 

3. La elección de una variable que represente la degradación abiótica debería permitir 

inferencias directas sobre los valores umbrales de la variable que define el colapso 

del ecosistema (Fig. 3). 

 

4. Es poco probable que la aplicación de índices genéricos a través de ecosistemas 

funcionalmente contrastantes evalúe con precisión la degradación si los procesos 

clave difieren entre estos ecosistemas. La elección de las variables abióticas deberá 

apoyarse en la ecología de un ecosistema particular (Tabla 7). Si están disponibles 

variables alternativas que representan diferentes procesos de degradación, deben 

ser examinadas independientemente y la que produzca la mayor tasa de 

disminución deberá ser utilizada para evaluar el estatus, o los resultados deben 

contribuir a una estimación acotada del estatus. 

 

5. La agregación de múltiples variables en un solo índice para la evaluación según el 

criterio C puede ser problemático y no es recomendada. La agregación se basa en 

supuestos estadísticos que pueden ser injustificados, especialmente en ecosistemas 

con datos escasos. La agregación también puede confundir a los diferentes 

mecanismos de degradación del medio ambiente, volviendo el índice menos 

sensible que las variables individuales debido a los efectos de promediar. Por lo 

tanto, los evaluadores deben evitar la agregación de las variables cuando no están 

seguros acerca de la dinámica de los ecosistemas y las suposiciones que subyacen 

la agregación. En estos casos, se debe hacer el mejor esfuerzo para seleccionar una 

variable que sea relevante a los procesos del ecosistema y sensible a la 

degradación ambiental. El uso de índices agregados debe ser soportado por la 
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evaluación crítica de las suposiciones ecológicas y matemáticas. Debe demostrarse 

un vínculo claro entre el cambio en el valor del índice y la proximidad al colapso. 

 

6. Si la interacción entre dos o más variables se considera importante, es preferible 

desarrollar reglas sólidas y basadas en expertos para definir estados que son una 

combinación de las variables, en lugar de utilizar un índice. Por ejemplo, un 

ecosistema tipo muy degradado podría requerir que dos variables hayan cruzado un 

umbral determinado o que estén entre dos valores particulares, mientras que una 

degradación moderada podría requerir que cualquiera de las dos variables haya 

cruzado el umbral o que ambas estén entre un conjunto diferente de valores. El uso 

de un método basado en reglas requiere que el evaluador diga explícitamente y 

entienda cómo las variables pueden ser combinadas. En muchos índices estas 

relaciones están sumergidas, son pobremente entendidas, y tienen efectos 

imprevistos en los valores del índice. 

 

7. La estimación de la extensión de la degradación abiótica puede basarse en 

estimaciones derivadas de expertos, de inferencias o de datos espaciales. Por 

ejemplo, para evaluar la severidad relativa de la degradación ambiental en toda la 

zona de los pantanos, marismas y lagos de la cuenca Murray-Darling se combinaron 

datos sobre los niveles de extracción de agua y del área superficial para cada 

humedal (Keith et al., 2013). 

 

 

Tabla 7. Ejemplos de variables potencialmente adecuadas para la evaluar la severidad de la 

degradación ambiental bajo el criterio C. 

 

Degradación ambiental Variables 

Desertificación de 

pastizales 

Cobertura proporcional de suelo desnudo, densidad del suelo, 

índices de compactación del suelo, índices de cambio basados en 

sensores remotos (Zhao et al., 2005; Ludwig et al., 2007). 

Eutrofización de los suelos, 

corrientes de agua dulce o 

lagos 

Niveles de nitrógeno disuelto o en el suelo, fósforo, cationes, 

oxígeno, turbidez, bioensayo (Carpenter, 2003). 

De-humidificación de 

bosques nublados  

Cobertura de nubes, altitud de nubes (Pounds et al., 1999). 

Deforestación por lluvia 

ácida  

Química del agua de lluvia (Likens, 1992). 

Homogenización de micro 

hábitats  

Diversidad de rasgos de micro-terrenos, variación espacial en la 

profundidad y duración de inundación (Cabezas et al., 2009). 

Cambios del régimen 

hídrico o hidroperíodo 

Monitoreo en campo del flujo volumétrico de las corrientes, o 

profundidad de la mesa de agua piezométrica; uso de sensores 

remotos para estimar la extensión espacial de la superficie de agua, 

frecuencia y profundidad de inundación (Mac Nally et al., 2011). 

Salinización de suelos o 

humedales  

Monitoreo de campo de lasalinidad de los suelos o aguas 

subterráneas, uso de sensores remotos para estimar el albedo de 

la superficie terrestre (Metternicht & Zinck, 2003). 
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Degradación ambiental Variables 

Sedimentación de 

corrientes, arrecifes 

coralinos   

Tasas de acumulación de sedimentos, carga de sedimentos en 

corrientes, descarga, turbidez de la columna de agua, frecuencia a 

intensidad de las firmas espectrales de las columnas de sedimentos  

(Rogers, 1990). 

Simplificación estructural 

de los ecosistemas 

marinos bentónicos 

Micro-relieve, abundancia de sedimentos bentónicos, frecuencia de 

la pesca de arrastre y patrón espacial (Watling & Norse, 1998). 

Aumento del nivel del mar Monitoreo acústico del nivel del mar, extensión de inundación por 

mareas (Hannah & Bell, 2012). 

Regresión de las masas de 

hielo 

Extensión de las masas de hielo estimada con sensores remotos 

(Hong & Shin, 2010). 

 

 

 

Métodos 

 

El concepto clave para evaluar la disminución funcional de cualquiera de las variables 

abióticas o bióticas es la severidad relativa. La severidad relativa es esencial para la 

comparación de riesgos entre ecosistemas sometidos a diferentes tipos de degradación. La 

severidad relativa describe el cambio proporcional observado en una variable ambiental 

escalada entre dos valores: una que describe el estado inicial del sistema (0%), y otra que 

describe el estado colapsado (100%). Por lo tanto, si un ecosistema tipo sufre una 

degradación con una severidad relativa de 50% sobre el período de tiempo de una 

evaluación, esto implica que se ha transformado hasta mitad de camino hacia un estado 

colapsado. La información sobre la severidad relativa es combinada con información sobre 

la proporción del ecosistema que se ve afectada (extensión) para determinar la categoría de 

riesgo bajo el criterio C. Los evaluadores pueden o bien estimar el grado de degradación 

que excede un nivel umbral de severidad o estimar la severidad promedio de la degradación 

a través de toda la distribución del ecosistema (100% de extensión; Fig. 11). 

 

Los ecosistemas son listados como CR si el cambio ambiental es extremadamente grave 

(80% severidad relativa) como extenso (sobre 80% de la distribución). Los ecosistemas 

pueden ser elegibles para ser listados en categorías de menor amenaza si son sometidos a 

degradaciones muy severas pero localizadas, o a degradaciones menos severas en áreas 

extensas (Fig. 11). Los ecosistemas que no cumplan con los umbrales para la categoría de 

Vulnerable pero estén cercanos a ellos pueden ser asignados a la categoría de Casi 

Amenazado. Por ejemplo, un ecosistema que ha sufrido >80% de disminución de la calidad 

ambiental a lo largo del 20-30% de su distribución, o >30% de disminución sobre 70-80% de 

su distribución puede calificar como Casi Amenazado. 

 

En el caso más simple, la severidad relativa puede calcularse por medio de la 

estandarización del rango de valores crudos de la variable abiótica entre su valor inicial y su 

valor de colapso. Los evaluadores deben: (i) estimar el valor de la variable abiótica en el 

estado inicial (al principio de la evaluación del período de tiempo); (ii) estimar el valor 

esperado en el estado colapsado; (iii) medir o estimar el valor presente o futuro de la 



 

62 | Lista Roja de Ecosistemas de UICN  

variable (es decir, al final de la evaluación del período de tiempo). Tenga en cuenta que la 

severidad relativa calculada puede ser negativa si la condición del ecosistema ha mejorado. 

 

Las siguientes ecuaciones re-escalan una variable abiótica a un cambio proporcional hacia 

el colapso de forma adecuada para evaluar el criterio C: 

 

Severidad relativa (%) = (Disminución observada o predicha / Disminución máxima) × 100 

 

donde 

Disminución observada o predicha  = Valor inicial – Valor presente o futuro  

y 

Disminución máxima = Valor inicial – Valor de colapso 

 

A continuación, los evaluadores determinan la extensión de la degradación como una 

proporción de la distribución total del ecosistema. Con estas dos cantidades los evaluadores 

asignan una categoría de riesgo utilizando los umbrales descritos. 

 

 
Figura 11. Vías contrastantes de degradación ambiental o biótica y sus correspondientes 

clasificaciones de riesgo bajo los criterios C1, C2, D1, D2 (A) o C3, D3 (B): (a) degradación 

inicial generalizada y relativamente benigna, que aumenta en severidad, (b) la severidad u 

extensión de la degradación aumentan a tasas similares, (c) degradación localizada pero 

severa, que luego aumenta en extensión. 
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Caja 12. Evaluando la degradación ambiental (criterio C) (adaptado del Apéndice S2 en Keith et 

al., 2013) 

La inundación es un proceso ecológico clave que sustenta los Bosques de Gonakier de la llanura 

de inundación del río Senegal en Senegal-Mauritania (Keith et al., 2013). Debido a que las 

inundaciones sólo se producen durante los meses de la estación húmeda, se asumió que la altura 

máxima anual del río es un buen indicador de la capacidad de inundación del río cada año. Se 

disponía de datos de la altura del río para 100 años entre 1904-2003. Para evaluar el criterio C, 

se utilizó la altura máxima promedio del río en cuatro estaciones de medición como un indicador 

de la degradación ambiental. El caudal del  río se redujo drásticamente, llegando a un mínimo 

durante las décadas de 1970 y 1980. Es muy poco probable que ocurrieran inundaciones de 

2.500 m
3
/s, las cuales son necesarias para la inundación de la llanura, según los registros del 

caudal del río entre 1986-1989. Entre mediados de 1970 y mediados de 1980 se observaron 

tasas extremas de mortalidad de árboles, correspondiendo a las más bajas alturas máximas del 

río (473 ± 27 cm) observadas durante los 100 años de registro. 

Basado en estas observaciones, el umbral de colapso fue definido como una caída de la altura 

promedio máxima del río por debajo de 450-500 cm para un período de 50 años, causando 

amplia mortalidad de los árboles. Para calcular la severidad relativa de la degración hidrológica, la 

serie de tiempo fue dividida en el período de referencia (1904-1953) y el período presente (1954-

2003). Debido a que el umbral de colapso es un intervalo, la severidad relativa fue estimada para 

los límites superiores e inferiores del intervalo. 

Para el límite inferior (450 mm), la severidad relativa es: 

     (Disminución observada / (Disminución máxima) × 100 = (712-619) / (712-450) × 100 = 35% 

Para el límite superior (500 mm), la severidad relativa es 

     (Disminución observada / (Disminución máxima) × 100 = (712-619) / (712-500) × 100 = 44% 

 

 
Figura 12. Altura del río en el bosque de Gonakier. 

Dado que la degradación hidrológica afecta a todo el ecosistema, se supuso que la extensión de 

la amenaza fue > 80%, lo que conduce a la conclusión de que el ecosistema es Vulnerable de 

acuerdo al Criterio C1 (degradación con severidad relativa ≥30% sobre una extensión ≥80% en 

los últimos 50 años). 
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Suposiciones 

 

La determinación de los valores inicial y colapsado de la variable abiótica se basa en 

suposiciones acerca de los estados colapsados del ecosistema. Esta incertidumbre en el 

punto de colapso se puede representar con umbrales acotados de los valores de la variable. 

El cálculo de la severidad relativa puede repetirse con ambos valores, proporcionando un 

estimado inferior y superior de la categoría de riesgo (Caja 12). Del mismo modo, la 

incertidumbre en la extensión de la degradación se puede evaluar con el uso de estimados 

superiores e inferiores. El uso de valores acotados resulta en una estimación de la 

extensión y severidad de la degradación abiótica a la vez que expresa claramente la 

incertidumbre. 

 

De forma similar a la disminución de la extensión requerida para la evaluación bajo el 

criterio A, la aplicación del criterio C asume una forma funcional de disminución. El caso 

más simple ilustrado arriba se aplica cuando existe una relación lineal entre la variable de 

evaluación y la trayectoria hacia un estado colapsado. Otros escenarios son posibles, por 

ejemplo, cuando el colapso procede más lentamente o más rápidamente que lo indicado por 

los cambios en la variable de evaluación. En tales casos, debe utilizarse una transformación 

adecuada de la variable de evaluación para el cálculo de la severidad relativa. 

 

 

 
Figura 13. Un valor observado para una variable utilizada para evaluar la degradación puede 

ser mapeado con diferentes valores de severidad relativa dependiendo de la forma funcional 

considerada. La línea roja indica un valor observado que puede ser asignado a una 

severidad relativa de 20%, 60%, o 90% dependiendo de la forma funcional. Esto corresponde 

a una categoría de riesgo de LC, EN, o CR si la degradación ocurre sobre ≥80% del 

ecosistema tipo. 
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Los datos de series temporales pueden ayudar a determinar si la degradación es constante, 

acelerada, o desacelerada. Los evaluadores deben evaluar si los datos disponibles son 

suficientemente representativos como para caracterizar la forma de la curva de degradación 

de la variable abiótica, idealmente a través de métodos estadísticos apropiados (Di Fonzo et 

al., 2013; Connors et al., 2014). Cuando no se disponga de datos de series de tiempo, 

puede ser posible inferir cambios en la degradación mediante deducciones de expertos o 

por sustituciones espacio-por-tiempo con sitios de referencia apropiados (Pickett, 1989). 

Para superar la incertidumbre debido a estas suposiciones, los análisis de sensibilidad que 

incluyan estimados producidos a partir de múltiples formas de la curva de degradación 

pueden proporcionar una estimación acotada para el resultado de la evaluación de riesgo.  

 

Documentación 

 

Los evaluadores deben documentar: (i) la selección de la variable abiótica con respecto al 

modelo conceptual de la dinámica del ecosistema; (ii) la fijación de un umbral de colapso 

acotado para la variable abiótica; (iii) el cálculo de la severidad relativa; (iv) la estimación de 

la extensión de la degradación; (v) suposiciones y análisis de sensibilidad adecuados (p. ej. 

respecto a la definición de colapso o la forma de la curva de degradación); (vi) las 

categorías de riesgo finales y límites factibles. La variación temporal en la degradación se 

muestra mejor en un gráfico que represente cambios en la variable a través del tiempo, e 

incluya cualquier interpolación o extrapolación para coincidir con el período de tiempo 

relevante. 
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5.4 Criterio D. Interrupción de los procesos e interacciones bióticas  
 

5.4.1 Teoría 

 

La persistencia de la biota dentro de los ecosistemas depende de los procesos y las 

interacciones bióticas. Esto incluye: procesos competitivos, de depredación, de facilitación, 

mutualistas, tróficos y patógenos; enlaces móviles (p. ej. migración estacional); y especies 

invasoras. La pérdida de biodiversidad disminuye la capacidad de los ecosistemas para 

captar recursos, producir biomasa, descomponer la materia orgánica y reciclar carbono, 

agua y nutrientes, y también disminuye la estabilidad de estas funciones a través del tiempo 

(Cardinale et al., 2012). La identidad de los organismos dentro de un sistema controla su 

funcionamiento dado que los taxones clave hacen contribuciones desproporcionadas a las 

funciones del ecosistema. La diversidad de organismos también es importante, debido a 

que la partición de nicho y las interacciones positivas entre especies promueven 

contribuciones complementarias a las funciones del ecosistema.  

 

Las interacciones de retroalimentación son cruciales para que un ecosistema tipo absorba 

los cambios ambientales, mientras mantiene la biota y los procesos característicos. Por el 

contrario, las interrupciones significativas a los procesos y las interacciones bióticas pueden 

causar el colapso, cambios de régimen y re-organización en ecosistemas emergentes 

(Thébault & Loreau, 2005). La interrupción de las interacciones a través de cascadas 

tróficas es una de las cinco principales amenazas para la biodiversidad (Diamond, 1989), 

aunque las interacciones no tróficas también juegan papeles importantes (Fontaine et al., 

2005; Goudard & Loreau, 2008). Ciertos ecosistemas tipo pueden ser especialmente 

sensibles a la interrupción de los procesos y las interacciones bióticas, tales como sistemas 

con una fuerte regulación trófica de arriba a abajo, con muchas interacciones mutualistas o 

de facilitación que dependen fuertemente de enlaces móviles, y donde operan 

retroalimentaciones positivas entre la biota y los regímenes de perturbación. 

 

5.4.2 Umbrales y subcriterios 

 

Un ecosistema puede ser listado bajo el criterio D si cumple los umbrales para cualquiera de 

los cuatro subcriterios (D1, D2a, D2b o D3), los cuales expresan diferentes niveles de 

interrupción biótica sobre los siguientes períodos de tiempo: 
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Subcriterio Período de tiempo  Severidad relativa (%) 

D1 

Los últimos 50 años, basado en el cambio en 

una variable biótica que afecta una fracción 

de la extensión del ecosistema y con 

severidad relativa, como se indica en la 

siguiente tabla: 

Extensión 

(%) 

≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

≥ 80 CR EN VU 

≥ 50 EN VU   

≥ 30 VU     

D2 

D2a. Los próximos 50 años, basado en el 

cambio en una variable biótica que afecta 

una fracción de la extensión del ecosistema y 

con severidad relativa, como se indica en la 

siguiente tabla; O 

D2b. Cualquier período de 50 años, 

incluyendo pasado, presente y futuro, 

basado en un cambio en una variable biótica 

que afecta una fracción de la extensión del 

ecosistema y con severidad relativa, como se 

indica en la siguiente tabla: 

Extensión 

(%) 

≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

≥ 80 CR EN VU 

≥ 50 EN VU  

≥ 30 VU   

   

D3 

Desde 1750, basado en el cambio en una 

variable biótica que afecta una fracción de la 

extensión del ecosistema y con severidad 

relativa, como se indica en la siguiente tabla: 

Extensión 

(%) 

≥ 90 ≥ 70 ≥ 50 

≥ 90 CR EN VU 

≥ 70 EN VU  

≥ 50 VU   

 

5.4.3 Aplicación 

 

Requerimientos de datos 

 

La evaluación del criterio D enfrenta los mismos requisitos de datos del criterio C, excepto 

que se utilizan variables bióticas adecuadas. Los modelos conceptuales proporcionan un 

marco útil para la selección de variables bióticas vinculadas a los procesos clave del 

ecosistema. Un amplio conjunto de variables son potencialmente útiles para la 

cuantificación de los procesos bióticos y la degradación de su funcionalidad asociada. Esto 

incluye cambios en la riqueza de especies, composición y dominancia; la abundancia 

relativa de los tipos de especies funcionales, gremios o especies exóticas; medidas de 

diversidad de las interacciones; cambios en la identidad y frecuencia del movimiento de las 

especies; medidas de diversidad y complejidad estructural de nicho (Tabla 8). 

 
 

Tabla 8. Ejemplos de variables bióticas potencialmente adecuadas para evaluar la severidad de 

la interrupción de las interacciones bióticas bajo el criterio D. 
 

Variable 
Papel en la resiliencia y 
funcionamiento de los ecosistemas 

Ejemplo 

Riqueza de especies 
(número de especies dentro 
de un grupo taxonómico por 
unidad de área). 

 

Los procesos ecológicos 
disminuyen a un ritmo acelerado 
con la pérdida de especies 
(Cardinale et al., 2011). La riqueza 
de especies se relaciona 
indirectamente con el 

Respuesta de la diversidad y 
abundancia relativa de 
especies gramíneas ante 
distintos niveles de pastoreo 
en pastizales (Walker et al., 
1999). 
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Variable 
Papel en la resiliencia y 
funcionamiento de los ecosistemas 

Ejemplo 

funcionamiento y resiliencia del 
ecosistema a través de sus 
correlaciones con la diversidad 
funcional, redundancia y 
complementariedad. 

 

Composición y dominancia 
de especies. 

 

Cambios en la dominancia y 
estructura de la comunidad son 
síntomas de cambio en el 
comportamiento e identidad del 
ecosistema. 

 

Cambios en la dieta de los 
predadores tope (ballenas 
asesinas) debido a los efectos 
de la sobrepesca sobre las 
focas, causó la disminución de 
leones marinos y redujo la 
depredación de los erizos que 
se alimentan de algas, 
causando que sus poblaciones 
explotaran con un 
consecuente colapso de las 
algas gigantes, los dominantes 
estructurales del bentos (Estes 
et al., 2009) (Caja 13). 

Abundancia de especies 
clave (ingenieros de 
ecosistema, predadores y 
herbívoros clave, 
competidores dominantes, 
dominantes estructurales, 
especies invasoras 
transformadoras). 

 

La invasión de ciertas especies 
foráneas puede alterar el 
comportamiento e identidad del 
ecosistema, y convertir el hábitat 
en inadecuado para la persistencia 
de parte de la biota nativa. Las 
especies foráneas transformadoras 
se distinguen de invasiones 
benignas que no tienen mayor 
influencia en la funcionalidad y 
dinámica del ecosistema. 

 

La invasión de las hormigas 
locas simplifica la estructura 
del bosque, reduce la 
diversidad de fauna y los 
ingenieros nativos del 
ecosistema (Green et al., 
2011). La invasión de 
matorrales y praderas áridas 
de Australia por Cenchrus 
ciliaris los hace más 
propensos a incendios y 
menos favorables para la 
persistencia de las especies 
de plantas nativas (Clarke et 
al., 2005; Miller et al., 2010). 

Diversidad funcional 
(número y equidad de 
tipos). 

La alta diversidad de tipos de 
especies funcionales (p. ej. tipos 
de uso de recursos, tipos de 
respuestas a disturbios) promueve 
la coexistencia a través de la 
repartición de recursos, 
diversificación de nichos y 
mutualismos (Allen et al., 2005). 
Mecanismos similares a la 
complementariedad funcional. 

La alta diversidad de recursos 
derivados de las plantas 
sustenta la composición, 
diversidad y funcionalidad de 
la biota del suel (Eisenhauer et 
al., 2011). Los regímenes de 
fuego promueven la 
coexistencia de múltiples tipos 
funcionales de plantas (Keith 
et al., 2007). 

Redundancia funcional 
(número de taxones por 
tipo; redundancia dentro y 
entre escalas; ver Allen et 
al., 2005). 

 

Especies menores funcionalmente 
equivalentes pueden sustituir por la 
pérdida o reducción de las 
dominantes si muchas especies 
desempeñan roles funcionales 
similares (redundancia funcional). 
Una baja riqueza de especies 
puede estar asociada con una baja 
resiliencia y altos riesgos para el 
funcionamiento del ecosistema 
bajo el cambio ambiental (Allen et 
al., 2005; Walker et al., 1999). 

Respuesta de las 
comunidades de aves a 
distintos niveles de intensidad 
de uso de la tierra (Fischer et 
al., 2007). 

 

Complementariedad La complementariedad funcional La alta complementariedad 
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Variable 
Papel en la resiliencia y 
funcionamiento de los ecosistemas 

Ejemplo 

funcional (disparidad entre 
tipos o especies). 

 

entre especies (p. ej. en uso de 
recursos, tamaño del cuerpo, 
estatura, estatus trófico, fenología) 
mejora la coexistencia a través de 
la repartición de nichos y el 
mantenimiento de los procesos del 
ecosistema (Cardinale et al., 2007). 

funcional tanto dentro de los 
ensambles de plantas como 
de polinizadores promueve el 
reclutamiento de comunidades 
de plantas más diversas 
(Fontaine et al., 2005). 

Diversidad de interacción 
(frecuencias y dominancia 
de interacciones, 
propiedades de las matrices 
de redes). 

 

Las interacciones dan forma a la 
organización de los ecosistemas, 
median en la evolución y 
persistencia de las especies 
participantes e influyen sobre las 
funciones del ecosistema, p. ej., 
productividad (Thompson, 1997). 

El pastoreo excesivo reduce la 
diversidad de las interacciones 
de polinización (Vázquez & 
Simberloff, 2003). 

 

Diversidad trófica (número 
de niveles tróficos, 
interacciones dentro de 
niveles, estructura de la 
cadena alimentaria). 

 

Los efectos compensatorios de la 
depredación y competencia por los 
recursos mantienen la coexistencia 
de los competidores inferiores y las 
presas. La pérdida o reducción de 
algunas interacciones (p. ej. por 
sobreexplotación de depredadores 
tope) pueden precipitar cascadas 
tróficas vía la eliminación 
competitiva o la sobreabundancia 
de predadores generalistas. 

Ensambles diversos de 
carnívoros (i.e., variados 
rasgos de comportamiento y 
densidades) promueven la 
coexistencia de especies de 
plantas (Calcagno et al., 
2011), la disminución de la 
presa principal precipita 
cambios de dieta y de fase 
(Springer et al., 2003). 

 

Flujo espacial de 
organismos (tasa, 
sincronización, frecuencia y 
duración de los 
movimientos de especies 
entre ecosistemas). 

 

Los intercambios espaciales entre 
los sistemas locales en paisajes 
heterogéneos proporcionan un  
“seguro” espacial para la función 
del ecosistema (Loreau et al., 
2003). Los intercambios pueden 
implicar recursos, genes o la 
participación en los procesos 
(Lundberg & Moberg, 2003). 

Peces herbívoros e 
invertebrados migran hacia los 
arrecifes desde los lechos de 
algas marinas y manglares, 
reduciendo la abundancia de 
algas en los arrecifes y 
manteniendo los sustratos 
adecuados para el 
establecimiento de larvas de 
coral después de la 
perturbación (Moberg & Folke, 
1999). 

Complejidad estructural (p. 
ej. índices de complejidad, 
número y cobertura de los 
estratos verticales en 
bosques, arrecifes, índices 
de sensores remotos). 

 

La arquitectura simplificada reduce 
la diversidad de nichos, 
proporcionando ambientes 
adecuados para menos especies, 
mayor exposición a los 
depredadores y mayor 
competencia por los recursos 
(debido a la disminución en la 
partición). 

Arrecifes coralinos 
estructuralmente complejos 
sustentan la mayor diversidad 
de peces (Arias-González et 
al., 2012), bosques 
estructuralmente complejos 
sustentan una mayor 
diversidad de aves (Huth & 
Possingham, 2011). 

 

 

Métodos 

 

La evaluación del criterio D sigue el mismo procedimiento que para el criterio C, pero se 

enfoca en variables bióticas en lugar de las variables abióticas. De nuevo, la severidad 

relativa es calculada por medio de la estandarización del rango de valores crudos de la 

variable biótica entre su valor inicial y su valor de colapso (Sección 2). Los evaluadores 

deben: (i) estimar el valor de la variable biótica en el estado inicial; (ii) estimar el valor 
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esperado en el estado en el estado colapsado; (iii) medir o estimar el valor presente o futuro 

de la variable. Estas tres cantidades son usadas para re-escalar la variable biótica a un 

cambio proporcional hacia el colapso (Sección 5.3.3). A continuación, los evaluadores 

deben determinar la extensión de la perturbación como una proporción de la distribución 

total del ecosistema. Con estas dos cantidades los evaluadores proceden a asignar una 

categoría de riesgo utilizando los umbrales descritos. Del mismo modo que en el criterio C, 

no se recomienda el uso de índices genéricos (Sección 5.3.3). 

 

Suposiciones 

 

Las suposiciones en la aplicación del criterio D son similares a las suposiciones para el 

criterio C. De nuevo, la determinación de un valor inicial y uno colapsado para la variable 

biótica se basa en suposiciones acerca de los estados inicial y colapsado del ecosistema 

(Sección 2.2). Al igual que en la aplicación del criterio A y C, la aplicación del criterio D se 

basa en una suposición sobre la forma funcional de la disminución. En todos los casos, las 

decisiones tomadas en relación con supuestos deben ser discutidas de manera explícita en 

la documentación. 

 

Documentación 

 

Los asesores deben documentar: (i) la selección de la variable biótica con respecto al 

modelo conceptual de las dinámicas del ecosistema; (ii) la fijación de un umbral de colapso 

acotado para la variable biótica; (iii) el cálculo de la severidad relativa; (iv) la estimación de 

la extensión de la perturbación; (v) supuestos y análisis de sensibilidad apropiados (en 

cuanto a la definición de colapso o de la forma supuesta de la curva de disminución); (vi) las 

categorías de riesgo finales y límites factibles. La variación temporal en la degradación 

biótica se muestra mejor en un gráfico que represente cambios en la variable a través del 

tiempo, e incluya cualquier interpolación o extrapolación para coincidir con el 

correspondiente el período de tiempo relevante (Caja 13). 

 

Caja 13. Evaluando la interrupción de los procesos bióticos (criterio D) 

Los bosques de algas marinas gigantes de Alaska son ensambles estructural y funcionalmente  

diversos, que se caracterizan por las especies de algas pardas del Orden Laminariales. Estos 

crean una arquitectura de bosques en capas compleja y dinámica de hasta 15 m de altura que 

proporcionan sustrato, refugio y recursos de forrajeo para un diverso ensamble de fauna de 

invertebrados epibentónicos herbívoros y depredadores vertebrados pelágicos. 

La interrupción más grave de las interacciones bióticas ocurre a través de cascadas tróficas que 

involucran a las nutrias marinas, sus depredadores (ballenas asesinas) y sus presas (erizos, que 

consumen algas). Dado que la densidad de algas es inversamente proporcional a la densidad de 

erizos, y que los cambios de fase entre los bosques y baldíos de erizos están relacionados con un 

umbral de abundancia de nutrias (Estes et al., 2010), cualquiera de estas variables es 

potencialmente adecuada para evaluar el criterio D. Aunque se dispone de datos sobre los 

cambios poblacionales de ballenas grandes y pinnípedos (presas alternativas para las ballenas 

asesinas), éstos no son usados porque: (i) están disponibles datos sobre variables de respuesta 

más próximas; (ii) la relación causal que une las grandes ballenas y pinnípedos con la 

abundancia de nutrias vía la depredación de orcas es menos cierta que el vínculo entre nutrias, 

erizos y algas.  
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Estaban disponibles datos de muestreos de densidades de estípite de algas para el período entre 

1987 y 2000 a partir de siete islas (Estes et al., 2009). Se supuso que las siete islas, dispersas en 

toda la cadena Aleutiana, eran representativas de la distribución completa del ecosistema. El 

colapso del ecosistema ocurre cuando la densidad de algas es cercana a cero en todos los sitios, 

lo cual es consistente con el reemplazo de algas por baldíos de erizo a largo de la distribución. 

Las tasas de cambio en la densidad de algas marinas fueron calculadas para cada isla 

asumiendo un modelo exponencial. Un promedio ponderado de todos los sitios indicó que las 

densidades de algas marinas disminuyeron en promedio en un 49,2% entre 1987 y 2000. 

Suponiendo que un cierto descenso ocurrió antes de 1987 o después de 2000, los datos sugieren 

que la disminución de la densidad de algas en los últimos 50 años fue de al menos 50% a lo largo 

de la extensión total del ecosistema. 

Datos de reconocimiento aéreo de la nutria de mar estaban disponibles para 55 islas a lo largo de 

la cadena Aleutiana entre 1959 y 2000 (Doroff et al., 2003). El colapso del ecosistema ocurre 

cuando las poblaciones de nutria lleguen a cero en todos los sitios. La población total se estimó 

en 55.000-74.000 previo a la reducción ocurrida a mediados de 1980. Para el año 2000 había un 

total de 3.924-13.580 animales basado en la extrapolación del reconocimiento aéreo (Doroff et al., 

2003). Los límites inferiores y superiores de la disminución de la población de nutria son: 

100 × (55000 - 13580) / 55000 = 75,3% 

and 100 × (74000 - 3924) / 74000 = 94,7% 

La evidencia de las tendencias en la densidad de algas y avistamientos de nutria marina sugieren 

una disminución de la función biótica de 50-95% de severidad relativa en el 100% de la extensión 

del ecosistema. El límite superior de este rango puede sobrestimar la severidad de la disminución 

debido a que: (i) los muestreos pueden haber subestimado la población debido a problemas de 

detección (Doroff et al., 2003); (ii) los cálculos suponen que las poblaciones de nutria y de algas 

no se han recuperado desde el año 2000, a pesar de que existe evidencia cualitativa de que ha 

ocurrido una cierta recuperación. El estatus más probable del ecosistema bajo el criterio D1 es En 

Peligro, aunque un estado de En Peligro Crítico es posible. Actualmente no hay proyecciones 

disponibles para cualquiera de las variables bióticas. El estatus del ecosistema es Datos 

Insuficientes bajo el criterio D2. 

 

La población de nutrias en 1750 fue similar o ligeramente mayor que en su punto más alto a 

mediados de la década de 1980 (Doroff et al., 2003). Basado en esta suposición, la disminución 

de las poblaciones de nutria a lo largo de la distribución del bosque de algas fue de 75-95% 

desde 1750. El estatus del  ecosistema tipo bajo el criterio D3 es entonces En Peligro (rango 

plausible En Peligro – En Peligro Crítico). De este modo, el ecosistema tipo de los bosques de 

algas marinas gigantes de Alaska es listado como En Peligro (rango plausible En Peligro – En 

Peligro Crítico). 
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5.5 Criterio E. Análisis cuantitativo de riesgo 
 

5.5.1 Teoría 

 

El criterio E tiene dos propósitos. En primer lugar, se puede utilizar para listar un ecosistema 

tipo mediante la aplicación de modelos que integren múltiples mecanismos de disminución y 

sus interacciones en la evaluación del riesgo (como se describe abajo). En segundo lugar, 

proporciona un ancla para la evaluación de riesgos y un marco general para el resto de los 

criterios, como lo hace su análogo en los criterios de la Lista Roja para las especies. El 

criterio E especifica el nivel de riesgo que corresponde a cada categoría de amenaza, 

mediante la definición de la probabilidad de colapso y el período de tiempo especificado 

para ecosistemas tipo En Peligro Crítico (CR), En Peligro (EN) y Vulnerable (VU). 

 

5.5.2 Umbrales 

 

Un ecosistema puede ser listado bajo el Criterio E si cumple con los umbrales para el 

criterio, un análisis cuantitativo que estima que la probabilidad de colapso del ecosistema 

sea:  

 

CR ≥ 50% dentro de 50 años 

EN ≥ 20% dentro de 50 años 

VU ≥ 10% dentro de 100 años 

 

 

5.5.3 Aplicación 

 

La probabilidad de colapso del ecosistema puede ser estimada con modelos estocásticos 

de simulación que incorporan los procesos claves del ecosistema. Los modelos deben: 

 

1. Producir estimaciones de una variable del ecosistema para los cuales se ha 

estimado un umbral de colapso. 

2. Producir estimaciones cuantitativas de los riesgos de colapso del ecosistema 

sobre un período de tiempo de 50-100 años. 

3. Incorporar la estocasticidad en los procesos clave que determinan las 

propiedades del ecosistema. 

4. Ser aplicado con escenarios que representen escenarios futuros plausibles de 

las dinámicas del ecosistema.  

 

Una amplia gama de modelos pueden ser usados para aplicar el criterio E. Proporcionamos 

recomendaciones generales para la aplicación del criterio E en la forma de nueve pasos 

para asegurar que los modelos se basan en suposiciones sólidas, científicamente creíbles y 

transparentes (Fig. 14). 
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Figura 14. Nuevo pasos para aplicar el criterio E. 

 

1. Definir el propósito del modelo 

Los modelos para el criterio E deben proporcionar una predicción adecuada del 

riesgo de colapso sobre un período de  50-100 años. Si el modelo usado para el 

criterio E está siendo adaptado de un modelo con objetivos diferentes (p. ej. 

proporcionar orientación para la gestión y toma de decisiones), puede ser necesario 

modificar sus objetivos e implementación. Aunque otros objetivos pueden ser 

importantes en la construcción del modelo, los modelos utilizados para el criterio E 

serán revisados con base en la calidad de sus predicciones para los propósitos de 

evaluación de la LRE. 

 

2. Especificar el contexto de modelado 

Los ecosistemas son inherentemente dependientes de la escala, por lo que las 

escalas temáticas, espaciales y temporales de los procesos del ecosistema pueden 

afectar a la construcción de los modelos y sus predicciones. El definir 

adecuadamente los límites del ecosistema bajo evaluación es crucial – las presiones 

externas y las salidas externas deben se claramente etiquetadas como tales. El 

modelo debe apuntar a representar espacialmente todas las ocurrencias del 

ecosistema; si no, se deben hacer inferencias adecuadas para evaluar la 

representatividad de las predicciones finales. El período de tiempo para las 

predicciones del criterio E es 50-100 años, el cual es más largo que para los otros 

criterios (A2a, A2b, C2a, C2b, D2a, D2b) y por lo tanto pueden requerir un 

entendimiento diferente de las amenazas futuras. 
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El modelado puede implicar decisiones que dependen de la actitud ante el riesgo del 

evaluador, i.e. los costos relativos de subestimar o sobrestimar el riesgo de colapso. 

En general se recomienda una actitud ante el riego de precaución, pero realista, a la 

hora de aplicar el criterio E. Tales decisiones deben documentarse a fondo dentro de 

la documentación del criterio E, y si es posible, apoyarse en medidas cuantitativas 

de la aversión al riesgo. 

 

3. Conceptualizar el sistema  

Los modelos para el criterio E deben basarse en una comprensión sólida de la 

dinámica y la función de los ecosistemas, respaldados por datos e inferencias 

relevantes de ecosistemas similares. Los modelos conceptuales pueden ayudar a 

identificar los procesos y las variables clave del ecosistema que indican el colapso. 

El modelo conceptual puede representar las relaciones causa-efecto o transiciones 

entre los estados de referencia y colapsado del ecosistema. El modelo conceptual 

utilizado para el criterio E puede diferir del modelo conceptual general usado en la 

descripción del ecosistema (Sección 6.2.3), ya que puede representar relaciones 

más complejas e incluir variables medibles. Decidir el nivel de abstracción apropiado 

para los procesos clave es un componente fundamental de la conceptualización y 

debe considerar el propósito del modelo, contexto, resolución requerida del resultado 

y el esfuerzo necesario para la construcción del modelo. Un componente crítico de la 

evaluación bajo el criterio E es la definición explícita de colapso y la forma en que se 

relaciona con el modelo conceptual de las dinámicas del ecosistema y las variables 

medidas (Sección 3.2).  

 

4. Especificar los datos y el conocimiento previo 

La aplicación del criterio E requiere que los niveles de las variables clave de los 

ecosistemas sean predichas sobre períodos de tiempo específicos. Estas variables 

pueden representar la distribución espacial (como en los criterios A y B), el ambiente 

abiótico (criterio C), y/o las interacciones bióticas (criterio D). Las variables 

adecuadas pueden ser seleccionadas siguiendo los procesos descritos en las 

secciones de Aplicación correspondientes a cada criterio. Los datos pueden ser 

medidas cuantitativas (p. ej. datos espaciales, series de tiempo) o derivados de 

expertos. En esta etapa el grado de agregación espacial y temporal de los datos y 

las predicciones pueden ser revisadas, para hacer coincidir las dinámicas del 

ecosistema con  el contexto de modelado. Por ejemplo, puede ser apropiado agregar 

datos diarios o mensuales a series de tiempo anuales. En situaciones de escasez de 

datos, puede ser posible inferir los procesos y datos a partir de ecosistemas 

similares (Maxwell et al., 2015). Esto debe estar claramente indicado y discutido 

dentro de la documentación del modelo. 

 

5. Seleccionar el tipo de modelo 

Una amplia gama de modelos de simulación de las dinámicas de los ecosistemas 

permiten estimar directamente la probabilidad de colapso del ecosistema. La 

selección del modelo apropiado dependerá de: (i) la dinámica del ecosistema; (ii) la 

disponibilidad de datos; (iii) la representación de la incertidumbre; y (iv) la integración 

de la estocasticidad. Algunos modelos pueden ser más apropiados para representar 

ecosistemas específicos y sus dinámicas (p. ej. modelos hidrológicos para los 
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humedales, modelos de vegetación global para los bosques). El tipo de datos de 

entrada también puede limitar la elección del modelo (p. ej. algunos tipos de modelo 

pueden ser incapaces de manejar los datos faltantes o los datos derivados por 

expertos). Los modelos deben ser elegidos o adaptados de manera que se pueda 

llevar a cabo un análisis de incertidumbre y sensibilidad apropiado. Idealmente, la 

incertidumbre del modelo debe abordarse mediante la aplicación de varios modelos 

que representen interpretaciones alternativas de la dinámica del ecosistema. Por 

último, las dinámicas del ecosistema dependen de procesos estocásticos, por lo que 

los modelos deben ser elegidos o adaptados a fin de integrar la estocasticidad (ver 

caso de estudio de la Laguna de Coorong en el Apéndice S2 en Keith et al., 2013). 

 

Los tipos de modelos que podrían utilizarse para la aplicación del criterio E incluyen: 

 

 modelos de estado y transición (Lester and Fairweather, 2009, Rumpff et 

al., 2011, Maxwell et al., 2015). 

 modelos de balance de masa (p. ej. Ecopath, Modelos de Complejidad 

Intermedia) (Christensen y Walters, 2004, Plagányi et al., 2014). 

 parcelas de bifurcación (Holdo et al., 2013). 

 teoría de redes (p. ej. Análisis de Viabilidad de la Comunidad) (de Visser 

et al., 2011). 

 modelos dinámicos de la vegetación global (Scholze et al., 2006). 

 modelos dinámicos de distribución de especies y población (Midgley et 

al., 2010, Keith et al., 2008). 

 modelos espaciales (p. ej. autómata celular) (Soares-Filho et al., 2002). 

 modelos generales de ecosistemas (p. ej. el modelo de Madingley) 

(Harfoot et al., 2014). 

 

6. Entrenamiento, parametrización y  validación del modelo 

Los modelos deben seguir las mejores prácticas recomendadas para cada tipo de 

modelo, y deben ser apropiadamente entrenados, parametrizados y/o validados. Por 

ejemplo, el modelo de estado-y-transición derivado de datos de la laguna Coorong 

fue validado a través de múltiples vías, por lo que ni los estados ni las transiciones 

se determinaron a priori (Lester & Fairweather, 2011). Para algunos modelos la 

validación completa puede no ser posible; en estos casos el comportamiento del 

modelo puede evaluarse con indicadores de comportamiento pertinentes, p. ej. la 

reproducción satisfactoria del comportamiento observado, la ausencia de correlación 

en los residuales del modelo (Jakeman et al., 2006). El entrenamiento, la 

parametrización y la validación del modelo pueden ocurrir en etapas iterativas que 

deberán ser documentadas a fondo. Puede ser apropiado evaluar los efectos de la 

incertidumbre de los datos, de los parámetros y del modelo a través de análisis de 

sensibilidad. En general, los evaluadores deben demostrar que el modelo es 

adecuado para el propósito de su aplicación en el criterio E. 

 

7. Escenarios 

Los escenarios futuros que representa amenazas plausibles y cambios en las 

dinámicas del ecosistema deben ser identificados. Es importante reconocer que los 

conceptos y datos que soportan los escenarios pueden estar sujetos a altos niveles 



 

76 | Lista Roja de Ecosistemas de UICN  

de incertidumbre, cuyos efectos pueden ser difíciles de seguir en modelos grandes 

(p. ej. proyecciones de cambio climático; Kujala et al., 2013). A menudo, no se 

conoce la probabilidad relativa de cada escenario futuro (Peterson et al., 2003), por 

lo que la probabilidad final del colapso se puede expresar como un rango de valores 

más que como una sola estimación. 

 

8. Probabilidad de colapso  

El estimado de la probabilidad de colapso puede ser un único valor, pero en la 

mayoría de los casos puede ser expresado como un rango de valores que 

representan la incertidumbre en la construcción del modelo. Los análisis de 

sensibilidad de la probabilidad de colapso pueden hacerse en relación a: (i) 

incertidumbre de los datos, modelos y parámetros; (ii) incertidumbre de los 

escenarios; y (iii) otras formas de incertidumbre que puedan afectar los resultados 

del modelo, p. ej. la elección de las variables para evaluar el colapso del ecosistema. 

Un análisis de sensibilidad del umbral de colapso debe llevarse a cabo en todos los 

modelos, ya que el resultado final para el criterio E puede ser particularmente 

sensible a la definición del colapso. En simulaciones del bosque de fresno de 

montaña (Burns et al., 2015), por ejemplo, el umbral de colapso tendría que 

disminuir de un promedio de un árbol con hueco por hectárea a 0,7 para cambiar el 

resultado de la evaluación de riesgo. 

 

9. Interpretación y documentación 

El criterio E proporciona un marco general para la aplicación de los otros criterios, e 

incluye dinámicas del ecosistema que no pueden ser capturadas por los otros 

criterios. Por consiguiente, puede ser útil comparar los resultados para el criterio E 

con los resultados de los otros criterios y proporcionar una visión de las posibles 

razones para las diferencias en los resultados de evaluación. Se requiere un mayor 

nivel de documentación para el criterio E que para los otros criterios, dado el 

carácter científico de la modelización y los efectos de la incertidumbre. Se 

recomienda que los evaluadores publiquen sus modelos en la literatura revisada por 

pares y coloquen sus materiales (datos, código) en repositorios de datos para 

permitir el pleno escrutinio de los modelos y sus resultados. Dentro de la revisión por 

pares de la LRE, expertos en evaluación de riesgos y modelado revisarán los 

modelos en función de criterios estrictos y pueden solicitar análisis adicionales. 

Actualmente están en desarrollo lineamientos y ejemplos específicos de la aplicación 

del criterio E, los cuales se pondrán a disposición en el sitio web de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN (www.iucnrle.org). 

  

http://www.iucnrle.org/
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Caja 14. Desarrollando un modelo cuantitativo de la dinámica de los ecosistemas (criterio E) 

La probabilidad de colapso del ecosistema ha sido estimada para la laguna Coorong de Australia 

del Sur, a través de la adaptación de un modelo de estado-y-transición derivado empíricamente 

(Apéndice S2 en Keith et al., 2013; Lester & Fairweather, 2011). El colapso del ecosistema ocurre 

cuando la mitad de los años modelados ocurren ya sea en los estados degradados del 

ecosistema o en un período de recuperación siguiendo la ocurrencia de estados degradados. 

La evaluación cuantitativa de la probabilidad de colapso del ecosistema en el Coorong se llevó a 

cabo con una cadena de modelos (Lester & Fairweather, 2011). Simulaciones a escala reducida 

de varios modelos climáticos globales fueron aplicadas a los modelos hidrológicos de la cuenca 

de Murray-Darling para estimar una serie temporal de los flujos. Seis escenarios fueron 

investigados para cuantificar la probabilidad de un colapso ecológico en el Coorong basado en 

tres proyecciones climáticas para el 2030 y dos niveles de extracción (i.e., con y sin la 

infraestructura y la extracción actual). Todos los escenarios fueron corridos para un período de 

114 años (Lester & Fairweather, 2009). Dado que cada escenario debe ser interpretado como 114 

años de posible variabilidad debido a las fluctuaciones climáticas, la proporción de los años que 

ocurren en estados degradados o de recuperación proporciona una evaluación de la 

estocasticidad dentro del sistema.  

 
Figura 15. Probabilidad de colapso de la laguna Coorong bajo seis escenarios de cambio 

climático y extracción de agua. Los tres escenarios climáticos son: secuencia histórica 

desde 1895; la proyección futura de clima medio basada en tres escenarios de cambio 

climático a partir de 15 modelos climáticos globales; y una proyección futura de clima 

seco basado en el percentil 10 de los mismos modelos. 

De los seis escenarios investigados, se produjo colapso ecológico en cuatro. La extracción de 

agua no cesará en la cuenca de Murray-Darling, por lo que los escenarios "sin desarrollo” pueden 

ser descontados del cálculo global de riesgo de colapso. La probabilidad de colapso ecológico 

varía de 30% a 100% a través de tres escenarios que representan los niveles actuales de 

desarrollo. La laguna Coorong es entonces listada como En Peligro Crítico (rango plausible En 

Peligro – En Peligro Crítico) bajo el criterio E. 
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6. Revisión por expertos y publicación  
 

 

El Comité para Estándares Científicos de la Lista Roja de Ecosistemas de UICN coordinará 

la revisión por pares independientes de las evaluaciones de riesgo para la Lista Roja de 

Ecosistemas mundial de UICN. Las revisiones de las evaluaciones sub-globales serán 

responsabilidad de los gerentes de proyecto, a los cuales se les alienta a buscar asesoría 

del Comité para Estándares Científicos. Las evaluaciones serán revisadas por los menos 

por dos expertos: uno con experticia en la ecología del ecosistema tipo bajo evaluación y 

otro que esté familiarizado con las Categorías y Criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de 

UICN. 

 

Los criterios de revisión incluyen: 

1. Si el ecosistema tipo es consistente con la definición conceptual de un ecosistema,  

y por lo tanto una unidad válida para la evaluación usando los criterios de la Lista 

Roja de Ecosistemas de UICN. 

2. Si la documentación incluye o hace referencia a una descripción adecuada del 

ecosistema tipo. Esto incluye las referencias cruzadas con clasificaciones 

relevantes, un recuento de los procesos ecológicos y amenazas clave, un modelo 

conceptual gráfico, y una evaluación cuantitativa de cada criterio para el cual existen 

datos. 

3. Si todos los datos accesibles e información relevante para la evaluación del 

ecosistema tipo según la Lista Roja de Ecosistemas de la UICN han sido 

considerados. 

4. Si la calidad de los datos subyacentes ha sido evaluada y se considera adecuada. 

5. Si las definiciones y conceptos establecidos en las directrices han sido 

correctamente interpretados y aplicados.  

6. Si los métodos y cálculos han sido aplicados de forma válida, y si hay métodos 

alternativos más adecuados.  

7. Si los estimados de las variables en el pasado, presente, futuro, y para los estados 

colapsados están completos y basados en evidencias.  

8. Si las inferencias relacionadas con los criterios de la Lista Roja de Ecosistemas de 

UICN están justificados y son comunicados de forma transparente.  

9. Si las incertidumbres han sido incorporadas adecuadamente en la evaluación. 
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Apéndice 2. Criterios de la Lista Roja de 

Ecosistemas de UICN, Versión 2.1 
 

A. Disminución en la Distribución geográfica sobre CUALQUIERA  de los siguientes períodos de tiempo: 

  A1. los últimos 50 años 
A2a. los próximos 50 

años 

A2b. cualquier período 

de 50 años incluyendo 

el pasado, presente y 

futuro 

A3. desde 1750 

CR ≥ 80% ≥ 80% ≥ 80% ≥ 90% 

EN ≥ 50% ≥ 50% ≥ 50% ≥ 70% 

VU ≥ 30% ≥ 30% ≥ 30% ≥ 50% 

 

B. Distribución geográfica restringida indicada por CUALQUIERA DE B1, B2 o B3: 

 

B1. La extensión de un polígono convexo mínimo que encierra todas la ocurrencias (extensión de la presencia, 

EOO) no es mayor que : 

CR 2,000 km
2
 

Y al menos 

una de las 

siguientes 

(a-c): 

(a) Una disminución continua observada o inferida en CUALQUIERA DE: 

    i. una medida de la extensión especial apropiada para el ecosistema; O 

    ii. una medida de la calidad ambiental apropiada para la biota nativa 

característica del ecosistema; O 

    iii. una medida apropiada de la interrupción de las interacciones bióticas de la 

biota nativa característica del ecosistema  

 

(b) Procesos de amenaza observados o inferidos que es probable causen 

disminuciones continuas en la distribución geográfica, la calidad ambiental o las 

interacciones bióticas dentro de los próximos 20 años. 

(c) El ecosistema existe en 1 Localidad 

EN 20,000 km
2
 

Y al menos 

una de las 

siguientes 

(a-c): 

(a) Una disminución continua observada o inferida en CUALQUIERA DE: 

    i. una medida de la extensión especial apropiada para el ecosistema; O 

    ii. una medida de la calidad ambiental apropiada para la biota nativa 

característica del ecosistema; O 

    iii. una medida apropiada de la interrupción de las interacciones bióticas de la 

biota nativa característica del ecosistema 

(b) Procesos de amenaza observados o inferidos que es probable causen 

disminuciones continuas en la distribución geográfica, la calidad ambiental o las 

interacciones bióticas dentro de los próximos 20 años. 

(c) El ecosistema existe en ≤ 5 Localidades 

VU 50,000 km
2
 

Y al menos 

una de las 

siguientes 

(a-c): 

(a) Una disminución continua observada o inferida en CUALQUIERA DE: 

    i. una medida de la extensión especial apropiada para el ecosistema; O 

    ii. una medida de la calidad ambiental apropiada para la biota nativa 

característica del ecosistema; O 

    iii. una medida apropiada de la interrupción de las interacciones bióticas de la 

biota nativa característica del ecosistema 

(b) Procesos de amenaza observados o inferidos que es probable causen 

disminuciones continuas en la distribución geográfica, la calidad ambiental o las 

interacciones bióticas dentro de los próximos 20 años. 

(c) El ecosistema existe en ≤ 10 Localidades 
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B2. El número de celdas ocupadas dentro de una cuadrícula de celdas de 10×10 km (área de ocupación, AOO) no 

es mayor que: 

CR 2 

Y al menos 

una de las 

siguientes 

(a-c): 

(a) Una disminución continua observada o inferida en CUALQUIERA DE: 

    i. una medida de la extensión especial apropiada para el ecosistema; O 

    ii. una medida de la calidad ambiental apropiada para la biota nativa 

característica del ecosistema; O 

    iii. una medida apropiada de la interrupción de las interacciones bióticas de la 

biota nativa característica del ecosistema. 

(b) Procesos de amenaza observados o inferidos que es probable causen 

disminuciones continuas en la distribución geográfica, la calidad ambiental o las 

interacciones bióticas dentro de los próximos 20 años. 

(c) El ecosistema existe en 1 Localidad 

EN 20 

Y al menos 

una de las 

siguientes 

(a-c): 

(a) Una disminución continua observada o inferida en CUALQUIERA DE: 

    i. una medida de la extensión especial apropiada para el ecosistema; O 

    ii. una medida de la calidad ambiental apropiada para la biota nativa 

característica del ecosistema; O 

    iii. una medida apropiada de la interrupción de las interacciones bióticas de la 

biota nativa característica del ecosistema. 

(b) Procesos de amenaza observados o inferidos que es probable causen 

disminuciones continuas en la distribución geográfica, la calidad ambiental o las 

interacciones bióticas dentro de los próximos 20 años. 

(c) El ecosistema existe en ≤ 5 Localidades 

VU 50 

Y al menos 

una de las 

siguientes 

(a-c): 

(a) Una disminución continua observada o inferida en ANY OF: 

    i. una medida de la extensión especial apropiada para el ecosistema; OR 

    ii. una medida de la calidad ambiental apropiada para la biota nativa 

característica del ecosistema; OR 

    iii. una medida apropiada de la interrupción de las interacciones bióticas de la 

biota nativa característica del ecosistema. 

(b) Procesos de amenaza observados o inferidos que es probable causen 

disminuciones continuas en la distribución geográfica, la calidad ambiental o las 

interacciones bióticas dentro de los próximos 20 años. 

(c) El ecosistema existe en ≤ 10 Localidades 

 B3. El número de localidades es: 

VU 

Muy pequeño (generalmente menor a5) Y propenso a los efectos de las actividades humanas o eventos 

estocásticos dentro de un período de tiempo muy corto en un futuro incierto, y por lo tanto capaz de colapsar o de 

convertirse En Peligro Crítico dentro de un período de tiempo muy corto (B3 sólo puede conllevar a un listado VU). 
 

C. Degradación ambiental sobre CUALQUIERA  de los siguientes períodos de tiempo: 

 
C1. Los últimos 50 años, basado en el cambio en una variable abiótica  

que afecta una fracción de la extensión del ecosistema y con severidad 

relativa, como se indica en la siguiente Tabla: 

  Severidad relativa (%) 

  
Extensión 

(%) 
≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

 

≥ 80 CR EN VU 

 

≥ 50 EN VU   

 

≥ 30 VU     

 

C2a. Los próximos 50 años, basado en el cambio en una variable 

abiótica  que afecta una fracción de la extensión del ecosistema y con 

severidad relativa, como se indica en la siguiente Tabla; O 

C2b. Cualquier período de 50 años, incluyendo pasado, presente y 

futuro, basado en el cambio en una variable abiótica  que afecta una 

fracción de la extensión del ecosistema y con severidad relativa, como 

se indica en la siguiente Tabla: 

  Severidad relativa (%) 

 

Extensión 

(%) 
≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

 

≥ 80 CR EN VU 

 

≥ 50 EN VU   

 

≥ 30 VU     

 
C3. Desde 1750, basado en el cambio en una variable abiótica  que 

afecta una fracción de la extensión del ecosistema y con severidad 

relativa, como se indica en la siguiente Tabla:  

  Severidad relativa (%) 

 

Extensión 

(%) 
≥ 90 ≥ 70 ≥ 50 

 

≥ 90 CR EN VU 

 

≥ 70 EN VU   

 

≥ 50 VU     



 

95 | Lista Roja de Ecosistemas de UICN  

 

 

D. Interrupción de los procesos o interacciones bióticas sobre CUALQUIERA de los siguientes períodos de tiempo: 

 
D1. Los últimos 50 años, basado en el cambio en una variable biótica 

que afecta una fracción de la extensión del ecosistema y con severidad 

relativa, como se indica en la siguiente Tabla: 

  Severidad relativa (%) 

  Extensión ≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

 

≥ 80 CR EN VU 

 

≥ 50 EN VU   

 

≥ 30 VU     

 

D2a. Los próximos 50 años, basado en el cambio en una variable biótica 

que afecta una fracción de la extensión del ecosistema y con severidad 

relativa, como se indica en la siguiente Tabla; O 

D2b. Cualquier período de 50 años, incluyendo pasado, presente y 

futuro, basado en el cambio en una variable biótica que afecta una 

fracción de la extensión del ecosistema y con severidad relativa, como 

se indica en la siguiente Tabla: 

  Severidad relativa (%) 

 

Extensión ≥ 80 ≥ 50 ≥ 30 

 

≥ 80 CR EN VU 

 

≥ 50 EN VU   

 

≥ 30 VU     

 
D3. Desde 1750, basado en el cambio en una variable biótica que afecta 

una fracción de la extensión del ecosistema y con severidad relativa, 

como se indica en la siguiente Tabla: 

  Severidad relativa (%) 

 

Extensión ≥ 90 ≥ 70 ≥ 50 

 

≥ 90 CR EN VU 

 

≥ 70 EN VU   

 

≥ 50 VU     

 

E. Un análisis cuantitativo que estima que la probabilidad de colapso del ecosistema sea: 

CR ≥ 50% dentro de 50 años 

EN ≥ 20% dentro de 50 años 

VU ≥ 10% dentro de 100 años 
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Apéndice 3. Códigos de colores  
 

 

 
 

 

 


