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Усиление антропогенного воздействия на при-
родную среду может привести к тому, что в не-
далеком будущем большинство природных ланд-
шафтов будут фрагментированы и биологические 
сообщества, в том числе и охраняемые, станут 
изолятами с ограниченным числом внешних ис-
точников колонизации (Малышев, 1980; Уилкокс, 
1983). Данное обстоятельство привлекло внима-
ние биологов к прикладным аспектам островной 
экологии, основу которой составляет теория ди-
намического равновесия – equilibrium theory of 
island biogeography (Munroe, 1948, 1953 – цит. по: 
Brown, Lomolino, 1989, 2000; MacArthur, Wilson, 
1963). Однако хотя первый вариант этой тео-
рии был опубликован уже около 60 лет назад, а 
практические рекомендации, разработанные на 
ее основе, были приняты международными ор-
ганизациями по охране природы (Симберлофф, 
1982; Руководящие принципы…, 2000), ее пра-
вомерность и значимость для природоохранной 
практики периодически ставятся под сомнение 
(Симберлофф, 1982, 1988; Boecklen, Gotelli, 
1984; Williamson, 1989; Doak, Mills, 1994; Brown, 
Lomolino, 2000; Lomolino, 2000; Whittaker et al., 
2005; Kennedy et al., 2010). 

На русском языке основные положения теории 
равновесия Макартура и Уилсона были изложены 
в ряде переводных изданий (Пианка, 1981; Сим-
берлофф, 1982; Уилкокс, 1983; Бигон и др., 1989). 
Однако что касается изложения результатов ори-

гинальных исследований в этой области, обсуж-
дения проблем тестирования теории, прикладных 
аспектов островной экологии и особенно послед-
ствий антропогенной фрагментации ландшафтов, 
посвященные этим вопросам публикации редко 
появляются на страницах отечественных журна-
лов (Малышев, 1980; Симберлофф, 1982, 1988; 
Домбровский, Тютюнов, 1987; Акатов, 1995, 
1999; Сухова и др., 1997; Акатов, Акатова, 1999; 
Ескина, 2002, 2003; Болотов, Шутова, 2006; Ши-
пунов, Абрамова, 2006; Загурная, 2008, 2010а; Ту-
ниев, Акатов, 2009; Бугрова, 2010, и др.). Целью 
представленного ниже краткого обзора является 
частичное восполнение данного пробела. 

ТЕОРИЯ  РАВНОВЕСИЯ:
ОСНОВНЫЕ  ПОЛОЖЕНИЯ

Около 60 лет назад Мунро (Munroe, 1948, 
1953 – цит. по: Brown, Lomolino, 1989, 2000), а 
затем 10 лет спустя независимо от него Макартур 
и Уилсон (MacArthur, Wilson,1963) сходным об-
разом ответили на вопросы: почему большие по 
размеру острова заселены большим числом ви-
дов животных и растений, а также почему число 
видов на островах, как правило, меньше, чем на 
участках материка такой же площади (островной 
эффект), и это различие увеличивается по мере 
удаления островов от ближайшего крупного мас-
сива суши. Предложенное объяснение известно 
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как теория динамического равновесия островной 
биогеографии. Кратко ее основные положения 
сводятся к следующему.

1. Острова отличаются друг от друга только 
площадью и степенью изолированности, а оби-
тающие на них виды являются равноценными с 
точки зрения способностей к расселению и вы-
живанию. 

2. Продолжительность жизни популяций ра-
стений и животных (а соответственно и видов) на 
островах ограничена – они вымирают в резуль-
тате флуктуаций условий среды или локальных 
нарушений. Причем скорость вымирания популя-
ций зависит от их численности и, опосредован-
но, – от площади острова, поскольку она опреде-
ляет верхнюю границу численности видов. Кроме 
того, на островах с равной площадью скорость 
вымирания популяций зависит от числа присут-
ствующих видов: чем больше их на острове, тем 
ниже их средняя численность и тем выше вероят-
ность вымирания (рис. 1). 

3. Вымирание одних видов уравновешивается 
приобретением тех же или других видов путем 
колонизации (иммиграции). Скорость этого про-
цесса падает по мере увеличения числа видов 
на острове, так как снижается вероятность того, 
что новый мигрант (особь) окажется новым, не 
присутствующим на нем видом. Скорость им-
миграции также зависит от степени удаленности 
острова от источника потенциальных мигран-
тов – чем ближе источник иммиграции, тем она 
выше (рис. 1). 

4. Видовое богатство островов отражает рав-
новесие между независимыми процессами выми-
рания и иммиграции видов. Соответственно оно 
имеет динамический характер: виды постоянно 
вымирают и замещаются теми же или иными ви-
дами, в результате чего видовой состав сообществ 
непрерывно меняется. При этом равновесное чис-
ло видов является функцией площади острова и 
степени его изолированности (рис. 1). 

Теория позволяет сделать ряд предсказаний о 
формировании островных сообществ, основными 
среди которых являются следующие.

А. Острова, которые расположены дальше от 
источника колонизации при прочих равных усло-
виях будут иметь меньше видов, так как кривая 
иммиграции будет расположена ниже и, следова-
тельно, точка ее пересечения с кривой вымирания 
будет находиться левее.

Б. Уменьшение видового пула иммигрантов 
приведет к снижению числа видов на острове.

В. Из двух островов число видов будет ниже на 
том, для которого кривая вымирания располагает-
ся выше. Более высокая скорость вымирания мо-
жет быть обусловлена меньшей площадью остро-
ва, менее благоприятными условиями среды или 
другими причинами.

Г. Число видов на островах, более удаленных 
от источника колонизации, в большей степени за-
висит от их площади, чем число видов на менее 
удаленных островах.

Первый вариант теории равновесия, предло-
женный Мунро, был проигнорирован научным 
сообществом, но 10 лет спустя в изложении Ма-
картура и Уилсона она, по ряду причин, была при-
знана революционной (Brown, Lomolino, 2000). 
В частности, в отличие от существующих тогда 
биогеографических теорий, она: 1) акцентиро-
вала внимание на динамическом (равновесном), 
а не статическом характере видового богатства 
биологических сообществ (биот); 2) рассматри-
вала вымирание видов на островах как обычное, 
локальное и экологически важное событие, а не 
редкое, глобальное и значимое лишь в эволюци-
онном масштабе времени; 3) перенесла акцент с 
индивидуумов и видов на локальные популяции, 
которые рассматривала в качестве фундаменталь-
ных единиц как в экологии, так и в эволюции 
(Simberloff, 1974; Brown, Lomolino, 2000). 

Рис. 1. Графическая модель теории равновесия ост-
ровной биогеографии. Верхняя кривая иммиграции 
характеризует ближний к материку остров, самая 
нижняя – наиболее отдаленный. Верхняя кривая 
вымирания характеризует наименьший по размеру 
остров, самая нижняя – наибольший. Для каждой 
комбинации кривых иммиграции и вымирания точка 
их пересечения определяет равновесное число видов 
(по: MacArthur, Wilson 1963; Уилкокс, 1983).
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ПРОБЛЕМЫ  И  РЕЗУЛЬТАТЫ  
ТЕСТИРОВАНИЯ 

После опубликования теория равновесия в 
течение длительного времени стимулировала 
активные дискуссии, а также проведение много-
численных исследований, направленных на по-
иск аргументов как в ее поддержку, так и против. 
Большинство претензий к ней имело фундамен-
тальный характер и заключалось в сомнении ее 
правомерности как таковой. Так, неоднократно 
высказывалось мнение, что в ее основе лежат 
упрощенные представления об экологической 
равноценности видов; о стохастичности процес-
сов их иммиграции и вымирания; зависимости 
скорости этих процессов лишь от площади и сте-
пени изолированности островов. В теории игно-
рируется роль межвидовых взаимодействий, эво-
люционных процессов, особенностей островов 
в архипелагах, режима нарушений сообществ, 
миграционных барьеров и коридоров, а также 
других факторов, способных влиять на видовой 
состав сообществ, хотя в “реальном мире” воз-
действие этих других факторов может оказаться 
решающим (Симберлофф, 1982; 1988; Boecklen, 
Gotelli, 1984; Case, Cody, 1987; Doak, Mills, 1994; 
Brown, Lomolino, 2000, и др.). Кроме того, после-
дующее изучение динамики метапопуляций пока-
зало, что процессы вымирания и иммиграции не 
являются независимыми, поскольку высокая ско-
рость иммиграции особей способствует не только 
увеличению числа видов на островах, но и росту 
численности их популяций, а соответственно и 
снижению вероятности их вымирания – эффект 
спасения (rescue effect: Brown, Kodric-Brown, 
1977).

Поиск доказательств, подтверждающих или 
опровергающих теорию равновесия, осуществ-
лялся либо непосредственно путем наблюдения 
за появлением и исчезновением видов (оборот) и 
соответствующим равновесием, либо косвенным 
образом, путем проверки некоторых феноменов, 
предсказанных теорией, таких, как связь “число 
видов – площадь”, “число видов – изолирован-
ность”, видовая неполночленность сообществ-
изолятов. Исследованиями были охвачены разные 
группы организмов (мхи, сосудистые растения, 
беспозвоночные и позвоночные животные), при-
чем обитающие не только на островах в обыч-
ном смысле слова (например, Case, Cody, 1987; 
Deshaye, Morisset, 1989; Kelly et al., 1989; Tangney 
et al., 1990; Rejmánek, Rejmánková, 2002, и др.), но 
и в пределах экологических изолятов (сообществ 
с более или менее отчетливо выраженными грани-
цами – habitat islands): пещер (Culver et al., 1973), 

дюн (Obeso, Aedo, 1992), озер (Barbour, Brown, 
1974; Домбровский, Тютюнов, 1987; Magnuson 
et al., 1998), рек (Eadie et al., 1986; Angermeier, 
Schlosser, 1989; Hugueny, Paugy, 1995; Oberdorff et 
al., 1997; Туниев, Акатов, 2009), верхнегорных и 
высокогорных сообществ (Brown, 1971; Simpson, 
1974; Billings, 1977; Riebesell, 1982; White, Miller, 
1988; Сухова и др., 1997; Акатов, 1999; Akatov 
et al., 2005); лесных полян (Ескина, 2002, 2003), 
фрагментированных остатков лугов (Krauss et 
al., 2004; Butaye et al., 2005), степей (Simberloff, 
Gotelli, 1984; Wilsey et al., 2005; Демина и др., 
2006) и лесов (Simberloff, Gotelli, 1984; Dzwonko, 
Loster, 1988; Zacharias, Brandes, 1990; Metzger, 
1997; Kemper et al., 1999; Bell, Donnelly, 2006; 
Cagnolo et al., 2006; Загурная, 2008, 2010а; Бугро-
ва, 2010, и др.). 

Оборот видов
По общему мнению наиболее строгим тестом, 

подтверждающим теорию равновесия, является 
непосредственная оценка реальности равновес-
ного числа видов, возможности поддержания его 
с помощью динамического оборота и зависимости 
скорости последнего от размера и степени изоли-
рованности островов (Simberloff, 1974; Diamond, 
1975; Симберлофф, 1982, 1988; Case, Cody, 1987; 
Бигон и др., 1989). Однако подобные исследова-
ния технически сложны, требуют значительного 
времени и проводятся относительно редко. Их 
результаты проанализированы в ряде обзоров 
(Simberloff, 1974; Diamond, 1975; Gilbert, 1980; 
Пианка, 1981; Симберлофф, 1982, 1988; Schoener, 
1983; Уилкокс, 1983; Бигон и др., 1989; Laurance, 
2002). Практически во всех из них наиболее силь-
ным доказательством равновесия числа видов для 
островов считается эксперимент Симберлоффа с 
членистоногими мангровых островков в районе 
Флориды. Он заключался в истреблении на них 
всех беспозвоночных и наблюдении за их реколо-
низацией. Приблизительно через 200 дней число 
видов на островах стабилизировалось пример-
но на первоначальном уровне, но состав фауны 
существенно изменился. Равновесие было дина-
мическим, скорость оборота видов на одном из 
островков, удаленном от источника колониза-
ции на 200 м, составила примерно 2% от общего 
числа видов в день (Simberloff, 1974). Даймонд 
(Diamond, 1975) приводит результаты некоторых 
аналогичных природных экспериментов. На ряде 
островов (о. Кракатау, острова вблизи Новой Гви-
неи) биота была уничтожена в результате извер-
жения вулканов или цунами, а затем достаточно 
быстро восстановилась до значений видового 
богатства, соответствующих площади и степени 



166 АКАТОВ

ЖУРНАЛ  ОБЩЕЙ  БИОЛОГИИ      том 73      № 3      2012

изолированности островов. При этом скорость 
достижения равновесного числа видов отлича-
лась для разных групп организмов. 

В обзорах Даймонда (Diamond, 1975) и Б. Уил-
кокса (1983) представлены оценки скорости 
оборота видов для островных орнитофаун, по-
лученные на основе периодических учетов. Из 
них следует, что некоторое число видов, присут-
ствующих в более ранних учетах, исчезало из 
более поздних, но близкое число других видов 
иммигрировало за этот период и видовое богат-
ство островов оставалось примерно постоянным. 
На основе сопоставления исходных данных Дай-
монд приводит средние ежегодные скорости ви-
дового оборота в орнитофаунах на уровне 0.2–6% 
для островов площадью 300–400 км2, Уилкокс – 
0.9–13%. По мнению этих авторов, важная роль 
равновесия между вымиранием и колонизацией 
действительно показана в цитируемых ими рабо-
тах – по крайней мере для птиц (Diamond, 1975; 
Уилкокс, 1983). Шёнер (Schoener, 1983) предста-
вил обзор данных по относительному обороту 
видов различных групп организмов. На основе 
результатов более 20 исследований показано, что 
скорость оборота снижается от “низших” к “выс-
шим” организмам. У простейших она может до-
стигать 1000% в год, у наземных членистоногих – 
100%, у наземных позвоночных и сосудистых 
растений – 10%. В небольшом обзоре Лорэнса 
(Laurance, 2002) приводятся свидетельства того, 
что скорость оборота видов различных таксоце-
нозов (летучих мышей, птиц, бабочек, деревьев) 
зависит от площади фрагментов сообществ – на 
небольших участках она выше.

В других обзорах дается более осторожная 
оценка результатов таких исследований. В част-
ности, по мнению Кейза и Коди (Case, Cody, 
1987), многие биогеографические теории пред-
сказывают вымирание и смену видов на островах, 
но только в соответствии с теорией равновесия 
виды вымирают постоянно, а не эпизодически, и 
оборот видов происходит даже в условиях отсут-
ствия физических и климатических изменений. 
Данное обстоятельство можно использовать при 
тестировании этой теории, однако на практике 
трудно найти острова, биота которых не изменя-
ется под воздействием природных факторов или 
деятельности человека (Case, Cody, 1987).

Критически рассмотрев результаты серии ра-
бот, Гилберт (Gilbert, 1980) и Симберлофф (1988) 
приходят к выводу, что они не дают однозначной 
информации относительно правомерности тео-
рии равновесия. В частности, по мнению Сим-
берлоффа (1988), надежность получаемых дан-

ных вызывает сомнение, так как из-за недоучета 
видов возможны как завышение, так и занижение 
реального оборота. Ранее сходная точка зрения 
была высказана Вартиайненом (Vartiainen, 1967). 
Он обратил внимание на то, что в некоторых слу-
чаях исчезновение видов может быть связано с 
их недоучетом. Нилссоны (Nilsson I., Nilsson S., 
1982, 1983) показали, что на островах оз. Мокелн 
(Швеция) связанный с этим псевдооборот со-
ставил две трети (7.9 из 12.5%) общего оборота 
видов растений. Они делают вывод, что только 
небольшая часть общего варьирования в иммиг-
рации и вымирании видов имеет статистически 
обоснованное объяснение с точки зрения теории 
равновесия. На редкость надежных данных по 
круговороту видов обращает внимание и М. Би-
гон с коллегами (1989). 

Кроме того, за редкими исключениями объ-
ектом исследований становились орнитофауны. 
По мнению Б. Уилкокса (1983), это не является 
случайностью и обусловлено тем, что теорети-
чески время оборота для других групп организ-
мов должно быть много большим. Поэтому роль 
миграций и оборота видов в формировании сооб-
ществ организмов других систематических групп 
остается еще более неясной. 

Соотношение “число видов – площадь”
Наиболее часто используемым способом про-

верки теории равновесия является определение 
характера корреляции между числом видов и пло-
щадью изолятов (Simpson, 1974; Amerson, 1975; 
Abbott, 1978; Tonn, Magnuson, 1982; Eadie et al., 
1986; Домбровский, Тютюнов, 1987; Angermeier, 
Schlosser, 1989; Холин, 1995; Oberdorff et al., 1997; 
Magnuson et al., 1998; Rejmánek, Rejmánková, 
2002; Watling, Donnelly, 2006, и др.). Практиче-
ски во всех случаях положительная связь между 
этими параметрами как для настоящих островов, 
так и для систем, аналогичных им, была выявле-
на. Так, Обердорф с соавторами (Oberdorff et al., 
1997) изучили факторы, влияющие на видовое 
богатство ихтиофаун 132 рек Западной Европы и 
Северной Америки. Оказалось, что реки, впадаю-
щие прямо в океан, населены в среднем меньшим 
числом видов рыб по сравнению со сходными ре-
ками, являющимися притоками других рек. При 
этом устойчивые соотношения между числом ви-
дов рыб и размером рек были выявлены для обо-
их континентов. По данным Уотлинга и Донелли 
(Watling, Donnelly, 2006), проанализировавших 
118 исследований такого рода, выполненных на 
примере всех возможных типов изолятов (настоя-
щих островов, природных островных местооби-
таний, фрагментированных остатков сообществ) 
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и разных систематических групп животных, в 
91% случаев связь между числом видов и пло-
щадью изолятов была положительной и стати-
стически значимой. Однако, по мнению многих 
биологов (Симберлофф, 1982, 1988; Eadie et al., 
1986; Williamson, 1989; Бигон и др., 1989; Kelly 
et al., 1989, и др.), результаты многочисленных 
исследований, показывающих наличие данной 
связи, в лучшем случае совпадают с равновесной 
моделью, но не могут рассматриваться в качест-
ве ее серьезной поддержки, поскольку их мож-
но объяснить иным способом. Так, Уильямсон 
(Williamson, 1989) перечисляет пять гипотез, ко-
торые прогнозируют эффект площади, аналогич-
ный предсказанному теорией равновесия, но не 
связанный с более высокой скоростью вымирания 
видов на островах меньшего размера:

а) случайного распределения видов (Coleman, 
1981): если индивидуумы распределены случай-
но, то большие участки территории (в том числе 
большие острова) будут содержать больше ви-
дов;

б) разнообразия местообитаний (Connor, 
McCoy, 1979): бóльшие по площади острова ха-
рактеризуются бóльшим разнообразием место-
обитаний и поэтому содержат больше видов;

в) функций встречаемости (Diamond, 1975): 
некоторые виды способны обитать только на 
крупных островах среди множества других ви-
дов; другие встречаются только на малых ост-
ровах, где меньше интенсивность конкурентных 
взаимодействий; если число видов первой груп-
пы больше, чем второй, более крупные острова 
будут характеризоваться более высоким видовым 
богатством;

г) эффекта малых островов (Whitehead, Jones, 
1969): существуют виды, которые не могут оби-
тать на островах меньше определенной площади; 
получила развитие в рамках концепций мини-
мальной жизнеспособной популяции (Шаффер, 
1989) и минимальной жизнеспособной метапопу-
ляции (Гилпин, 1989; Hanski et al., 1996);

д) местообитаний малых островов (Kelly et al., 
1989): местообитания одного типа на малых и 
больших островах не одинаковы. Местообитания 
больших островов более благоприятны, и поэто-
му эти острова характеризуются бóльшим видо-
вым богатством, чем малые.

Появление альтернативных гипотез стимулиро-
вало совершенствование методов анализа соотно-
шения “площадь – число видов”. Если на первом 
этапе анализировали варьирование общего числа 
видов растений или животных (чаще – опреде-

ленных систематических групп), выявленных на 
островах (Simpson, 1974; Amerson, 1975, и др.), 
то в последующем – варьирование числа видов, 
встречающихся в определенных типах местооби-
таний (исключается их разнообразие) (Buckley, 
1985; Rafe et al., 1985; Deshaye, Morisset, 1989), 
и далее – в пределах фиксированной площади 
определенных местообитаний, чем достигается 
разделение предсказаний теории равновесия и 
теории случайного распространения видов. Из-
вестно довольно много работ, выполненных на 
основе последнего подхода (Westman, 1983; Kelly 
et al., 1989; Tangney et al., 1990; Kohn, Walsh, 1994; 
Metzger, 1997; Сухова и др., 1997; Gibb, Hochuli, 
2002; Krauss et al., 2004; Butaye et al., 2005; Wilsey 
et al., 2005; Brian et al., 2005, и др.). Почти в по-
ловине из них положительная корреляция между 
числом видов на участках фиксированного разме-
ра и площадью изолятов была выявлена (Kelly et 
al., 1989; Tangney et al., 1990; Kohn, Walsh, 1994; 
Metzger, 1997; Butaye et al., 2005), в других – нет 
(Westman, 1983; Сухова и др., 1997; Gibb, Hochuli, 
2002; Krauss et al., 2004; Wilsey et al., 2005; Brian 
et al., 2005). Но даже наличие такой связи нель-
зя считать доказательством проявления остров-
ного эффекта, так как она все еще может быть 
вызвана другими факторами. По мнению Келли 
с соавторами (Kelly et al., 1989), это может быть 
связано с некоторым различием условий среды на 
однотипных местообитаниях больших и малых 
островов. В связи с этим вызывает удивление 
небольшой размер площадок, нередко исполь-
зуемых авторами для данных целей: 0.5–25 м2 
(Kohn, Walsh, 1994; Butaye et al., 2005; Krauss 
et al., 2004, и др.). В последние годы появляется 
все больше свидетельств, что соотношение роли 
локальных и региональных процессов в опреде-
лении видового богатства сообществ не одина-
ково на участках разной площади. На небольших 
площадках оно определяется преимущественно 
локальными условиями среды (Terborgh, Faaborg, 
1980; Shurin et al., 2000; He et al., 2005; Akatov 
et al., 2005; Harrison et al., 2006; Акатов, 2010) и 
соответственно должно быть мало чувствительно 
к влиянию островного эффекта. 

Соотношение “число видов – расстояние”
Эффект удаленности можно оценить, сопо-

ставляя видовое богатство изолятов с расстояни-
ем до источников колонизации. В качестве меры 
удаленности использовали различные показа-
тели: расстояние до материка или берега озера 
(Power, 1972; Kelly et al., 1989; Tangney et al., 
1990; Rejmánek, Rejmánková, 2002, и др.), до бли-
жайшего острова (изолята) (Harris, 1973; Hadley, 
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1987; White, Miller, 1988; Dzwonko, Loster, 1988; 
Piessens et al., 2004, и др.), до ближайшего изо-
лята с большим числом видов (Brown, 1971), до 
ближайшего в 3–5 раз более крупного острова 
(Dzwonko, Loster, 1988; Kelly et al., 1989; Tangney 
et al., 1990), среднее расстояние до ближайших 
3–5 островов (Dzwonko, Loster, 1988; Piessens et 
al., 2004), среднее расстояние до всех островов 
в архипелаге (Power, 1972; Johnson, Simberloff, 
1974; Piessens et al., 2004, и др.). Иногда исполь-
зовали интегральные показатели степени изоли-
рованности – индексы иммиграции (Riebesell, 
1982; Piessens et al., 2004). 

Наиболее убедительные доказательства влия-
ния изоляции на островные биоты были получе-
ны Л.И. Малышевым (1980) в результате анализа 
видового богатства флор высших сосудистых ра-
стений почти 200 островов, их групп и архипе-
лагов, расположенных в различных частях света. 
Было показано, что острова площадью от 4 до 
8000 км2, удаленные от материка менее чем на 
100 км, почти не испытывают эффекта изоляции. 
Флоры островов, удаленных на 100–200 км, обед-
нены по сравнению с аналогичными участками 
материка в 1.2–1.5 раза; 200–500 км – в 2 раза; 
при более значительном удалении – до 3–11 раз. 
Однако высказывается мнение, что аналогично 
эффекту площади выявление эффекта расстояния 
недостаточно для подтверждения теории динами-
ческого равновесия (Симберлофф, 1972; Бигон и 
др., 1989; Rejmánek, Rejmánková, 2002). Удален-
ные острова могут характеризоваться меньшим 
видовым богатством просто потому, что они не 
имели достаточно времени для полной колониза-
ции. При этом следует обратить внимание, что в 
значительном числе случаев такая зависимость и 
не была обнаружена (Brown, 1971; Billings, 1977; 
Simpson, 1974; Wilcox, 1982; Case, Cody, 1987; 
White, Miller, 1988; Kelly et al., 1989; Tangney et 
al., 1990; Magnuson et al., 1998; Акатов, Акатова, 
1999; Ескина, 2002, 2003; Watling, Donnelly, 2006, 
и др.). В частности, по данным Уотлинга и Донел-
ли, полученным на основе анализа 81 исследова-
ния разных систематических групп животных, 
она не была выявлена в 67% случаев (Watling, 
Donnelly, 2006). Считается, что это может быть 
связано как с полной изоляцией биоценозов, так 
и с очень высокой интенсивностью миграцион-
ных процессов (Brown, 1971; Watling, Donnelly, 
2006). 

Анализ параметра Z
Другой способ выявления эффекта удаленно-

сти основан на сравнении графиков зависимости 
“число видов – площадь” для групп островов с 

различной удаленностью или для групп островов 
(архипелагов) и произвольно выбранных участ-
ков материка. Эту зависимость выражают степен-
ной функцией: S = CAZ (log S = log C + Z log A), 
где S – число видов, А – площадь, С и Z – пара-
метры, значения которых характеризуют каж-
дый конкретный набор данных. Основываясь на 
предположении о логнормальном распределении 
относительного обилия видов, Престон (Preston, 
1962) предсказал, что значения Z варьируют в 
зависимости от того, является ли описываемый 
объект изолятом или участком материка (выбор-
кой). Для выборок характерен диапазон значения 
Z примерно от 0.12 до 0.17 (0.20), а для изолятов – 
от 0.18 до 0.35 (0.20–0.40) (в скобках уточнения 
по: Connor, McCoy, 1979). Это означает бóльший 
наклон прямых, описывающих соотношение 
между логарифмом площади и логарифмом числа 
видов для островов, чем для участков материка 
(рис. 2). Меньшие значения Z для выборок объяс-
няются тем, что они не представляют собой пол-
ный логнормальный набор видов, и для них харак-
терно более высокое соотношение “число видов/
число особей” (Preston, 1962). Макартур и Уил-
сон согласились с предположением Престона и, 
основываясь на равновесной теории, выдвинули 
идею, что значение Z для групп островов зависит 
от скорости иммиграции видов и, следовательно, 
растет на градиенте степени их изолированности 
(предсказание Г, см. выше). Их в целом поддержа-
ли Коннор и Маккой, отметив, что, хотя значения 
Z для биот островов в некоторых случаях оказы-
вается ниже 0.20, в среднем они все же выше, чем 
для участков материков (Connor, McCoy, 1979). 
Значения Z более 0.40 могут быть связаны с от-
сутствием (или очень низкой интенсивностью) 
обмена видами между изолятами (Brown, 1971) 
или с существенно более высоким разнообразием 
местообитаний на больших островах по сравне-
нию с малыми (Connor, McCoy, 1979). 

Л.И. Малышев (1975, 1980) рассмотрел законо-
мерности варьирования значений Z для ряда мате-
риковых флор земного шара и 15 групп морских 
островов. В южной полосе Арктики значения Z в 
среднем равнялись 0.08, в таежной зоне – 0.10–
0.13; в зонах широколиственных лесов, степной, 
субтропической – 0.14–0.19, в тропической зоне – 
0.20–0.22. В случае флор морских островов по-
казатель Z чаще изменялся от 0.22 до 0.42, что в 
значительной мере согласуется с предсказаниями 
Престона (Preston, 1962) и теории равновесия. 
При этом величина Z больше для мелких остро-
вов, чем для крупных, а при равенстве террито-
рии выше для групп островов, расположенных в 
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тропической зоне, чем в умеренной и особенно в 
холодной.

Обобщив данные для различных групп организ-
мов (наземные растения, наземные беспозвоноч-
ные, зоопланктон, рыбы, птицы, млекопитающие) 
по шести участкам материковой суши, девяти ар-
хипелагам океанических островов и шести груп-
пам изолированных местообитаний, М. Бигон и 
др. (1989) делают вывод, что, невзирая на доволь-
но большой разброс, значения Z для островов и 
изолированных местообитаний действительно 
в среднем выше, чем для участков материка. На 
основе анализа более чем 100 публикаций по 
фаунам изолятов Уотлинг и Донелли (Watling, 
Donnelly, 2006) показали, что настоящие острова 
в среднем характеризуются более высокими зна-
чениями Z (0.256), чем островные местообитания 
(0.202). При этом ими не выявлены различия в 
средних значениях Z для океанических и шельфо-
вых островов, а также для разных систематиче-
ских групп животных. Совсем недавно Дюарте с 
коллегами (Duarte et al., 2008) привели значение Z 
для сосудистых растений архипелага Кабо-Верде 
(Острова Зеленого Мыса), которое также хорошо 
согласуется с предсказанием Престона – 0.406.

Тем не менее гипотеза о линейной зависимо-
сти Z от степени изолированности архипелагов, 
по-видимому, не бесспорна. Так, Шёнер (Schoener, 
1976 – цит. по: Connor, McCoy, 1979), основываясь 
на данных по орнитофаунам 23 архипелагов, при-
шел к выводу, что значения Z снижаются с изоля-
цией (максимальные значения данного параметра 

наблюдаются в биотах мало изолированных архи-
пелагов, более низкие – удаленных архипелагов и 
участков материка (рис. 3)). По его мнению, это 
связано с меньшим размером видового пула более 
удаленных групп островов. 

Видовая неполночленность сообществ
В соответствии с теорией равновесия остров-

ные биоты должны включать меньше видов, чем 
равные им по площади и близкие по условиям 
неизолированные участки материка (рис. 1), т.е. 
быть неполночленными (unsaturated, depauperate) 
(Preston, 1962; MacArthur, Wilson, 1963; Connor, 
McCoy, 1979). Причем, как подчеркивает Престон 
(и с ним согласны Макартур и Уилсон), их непол-
ночленность не является абсолютной, поскольку 
в равновесном состоянии они содержат число ви-
дов, соответствующее их размеру и степени изо-
лированности. 

Условия среды, наряду с площадью биоценозов 
определяющие скорость локального выпадения 
видов, способны в значительной степени маски-
ровать островной эффект, когда последний тести-
руется путем анализа связи между числом видов, 
площадью и удаленностью изолятов от источников 
колонизации (Case, Cody, 1987; Kelly et al., 1989). 
Влияние этого фактора можно снизить, если ана-

Рис. 2. Соотношение между площадью (A) и числом 
видов (S) на островах (фрагментах сообществ) и 
участках материка (крупных массивах сообществ). 
Разница между прямыми отражает степень проявле-
ния островного эффекта (схематический взгляд по: 
MacArthur, Wilson 1963; Уилкокс, 1983; Kuussaari, 
2009).

Рис. 3. Соотношение между значениями коэффици-
ента Z и степенью удаленности архипелагов от мате-
риков в соответствии с представлениями Макартура и 
Уилсона (А) и Шёнера (Б) (схематический взгляд по: 
Connor, McCoy, 1979).
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лизировать не видовое богатство изолированных 
биоценозов, а степень их относительной полно-
членности на крупных по размеру гомогенных 
участках. Мы предполагаем, что для ценозов со 
сходными структурой и размером особей ее мож-
но оценить через соотношение N/S, где N – число 
видов на значительных по размеру пробных пло-
щадях, а S – среднее число видов на заложенных в 
их пределах небольших площадках (Акатов, 1995, 
1999; Акатов и др., 2002, 2003; Akatov et al., 2005). 
В основу этого показателя положены два хорошо 
известных эффекта. Первый – в результате изоля-
ции из сообществ сначала выпадают преимуще-
ственно редкие виды (Preston, 1962; MacArthur, 
Wilson 1963; Dzwonko, Loster 1989; Zacharias, 
Brandes, 1990; Cutler, 1991; Kwiatkowska, 1994), 
что в большей степени влияет на видовое богат-
ство крупных, чем малых участков. Второй – когда 
выпадают виды с более высокой численностью, то 
оставшиеся обычно увеличивают обилие и встре-
чаемость (эффект компенсации или экологиче-
ского высвобождения) (MacArthur, Wilson, 1963; 
MacArthur et al., 1972; Soule, 1986; Чернов, 2005; 
Gonzalez, Loreau, 2009), что опять-таки ограничи-
вает влияние потерь на видовое богатство малых 
участков. Поэтому число видов на небольших 
участках островных биоценозов должно меньше 
зависеть от степени их изолированности, чем на 
крупных. Соответственно в случае проявления 
островного эффекта следует ожидать снижения 
разницы между N и S по мере уменьшения пло-
щади и роста степени изолированности ценозов 
(в результате снижения N и относительной ста-
бильности S). С другой стороны, полевые наблю-
дения показывают, что данное соотношение (N/S) 
весьма устойчиво к изменениям условий среды 
(Акатов, 1995; Akatov et al., 2005).

Предлагаемый тест был опробован на приме-
ре ряда высокогорных фитоценозов и сообществ 
полян Западного Кавказа (Акатов, 1999; Акатов, 
Акатова, 1999; Ескина, 2002, 2003; Akatov et al., 
2005). Обнаружено, что открытые фитогруппи-
ровки подвижных осыпей альпийского пояса 
Западного Кавказа с высокой специфичностью 
видового состава (а соответственно и с высокой 
степенью изолированности) характеризуются бо-
лее низкими значениями N/S по сравнению с ана-
логичными группировками неподвижных осыпей 
с низкой специфичностью состава и соответствен-
но слабой изолированностью (Akatov et al., 2005). 
Фитоценозы субальпийских среднетравных лугов 
небольших (площадью 0.01–36.5 км2) обособлен-
ных лесами различных типов высокогорных мас-
сивов  показали в среднем более низкие значения 
N при равных S по сравнению с аналогичными 

сообществами крупного обособленного (191 км2) 
и необособленных массивов (Akatov et al., 2005, 
а также рис. 4). Кроме того, выявлена положи-
тельная статистически значимая связь между 
степенью полночленности субальпийских фито-
ценозов (N/S) и размером обособленных высоко-
горных массивов (Акатов, 1999; Акатов, Акатова, 
1999, а также рис. 5; r = 0.808, n = 20, P < 0.001). 
Т.Г. Ескина (2002, 2003) на основе показателя N/S 
оценила уровень полночленности полянных фи-
тоценозов в пределах среднегорных и верхнегор-
ных лесов Западного Кавказа и обнаружила, что 
в тех случаях, когда масштаб варьирования пло-
щади полян и их расстояния до ближайших полян 
(в том числе и более крупных) был существен-
ным, данные факторы оказывали ожидаемое 
влияние на значения анализируемого показателя. 
Таким образом, полученные данные согласуются 
с теорией Макартура и Уилсона.

Основным недостатком данного подхода явля-
ется слабая изученность причин и интенсивности 

Рис. 4. Соотношение между числом видов сосуди-
стых растений на небольших и более крупных уча-
стках фитоценозов субальпийских среднетравных лу-
гов обособленных и необособленных высокогорных 
массивов Западного Кавказа.
N – общее число видов, выявленных на площади 
400 м2; S – среднее число видов сосудистых расте-
ний для 25 площадок 0.5 м2, заложенных в пределах 
каждого большого участка. Использованы данные 
по 12 фитоценозам, расположенным на 7 небольших 
обособленных высокогорных массивах (площадью 
0.01–36.5 км2) – темные кружки; по 8 фитоценозам, 
расположенным на крупном обособленном массиве 
(191 км2) – светлые кружки; 17 – на необособленных 
массивах – светлые треугольники. Пунктирная ли-
ния – линия регрессии для фитоценозов небольших 
обособленных высокогорных массивов; сплошная – 
линия регрессии для фитоценозов крупного обособ-
ленного и необособленных массивов.
Расстояние от обособленных массивов до ближайшего 
более крупного обособленного или до необособлен-
ного массива варьировало от 0.68 до 12 км; предпо-
лагаемое время изоляции фитоценозов обособленных 
массивов – около 1000 лет (более подробную ин-
формацию о сообществах обособленных массивов 
см.: Акатов, 1999; Акатов, Акатова, 1999).
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проявления эффекта компенсации в биологиче-
ских сообществах (Gonzalez, Loreau, 2009; Моро-
зов, 2009). В частности, повышенная плотность 
островных популяций может быть результатом 
не только конкурентного высвобождения, но и 
ослабления негативного воздействия хищников и 
паразитов (Морозов, 2009). Возможны эффекты 
сверхкомпенсации и недокомпенсации (MacArthur 
et al., 1972; Rodda, Dean-Bradley, 2002; Gonzalez, 
Loreau, 2009). Степень проявления этого эффекта 
может быть неодинакова в разных таксонах, цено-
тических комплексах и типах сред (Чернов, 2005). 
Кроме того, по мнению Ю.И. Чернова (2005), 
процессы компенсации характерны не только для 
изолированных ценозов, но и для сообществ экс-
тремальных условий среды. Все это затрудняет 
правильную интерпретацию результатов тестиро-
вания островного эффекта данным способом. 

Общие выводы
Итак, результаты проверки теории равновесия, 

рассмотренные выше, позволяют сделать следую-
щие выводы.

1. Наиболее важные аргументы в пользу пра-
вомерности данной теории можно было бы полу-
чить на основе прямых наблюдений за оборотом 
видов на островах. Однако такой подход в реаль-
ности использовался нечасто и преимущественно 
в форме периодических учетов, точность, а также 
достаточность длительности и частоты которых, 
как правило, определить весьма сложно. Поэто-
му доказательства, полученные таким способом, 
одни авторы считают приемлемыми (Diamond, 
1975; Уилкокс, 1983), другие ставят под сомне-

ние (Vartiainen, 1967; Gilbert, 1980; Симберлофф, 
1988; Бигон и др., 1989).

2. В подавляющем большинстве случаев выяв-
ляется положительная связь между числом видов 
и площадью островов. Но наличие данной связи, 
даже если видовое богатство оценивается не на 
островах в целом, а в пределах участков фиксиро-
ванной площади определенных местообитаний, 
нельзя рассматривать в качестве безусловного 
аргумента в поддержку теории равновесия, по-
скольку ее можно объяснить и иными способами. 

3. Эффект удаленности также можно объяс-
нить, не прибегая к равновесной теории. При 
этом в значительном числе случаев он и не был 
обнаружен, что в свою очередь не обязательно 
свидетельствует о незначительной роли соотно-
шения процессов вымирания и иммиграции ви-
дов в формировании островных сообществ. От-
сутствие эффекта расстояния можно объяснить и 
с позиции теории равновесия (очень низкой или 
очень высокой скоростью иммиграции видов).

4. В соответствии с теорией равновесия число 
видов на островах, более удаленных от источни-
ка колонизации, в большей степени зависит от их 
площади, чем число видов на менее удаленных 
островах. Это означает бóльший наклон прямых 
(а соответственно и более высокие значения уг-
лового коэффициента – Z), описывающих соот-
ношение между логарифмом площади и логариф-
мом числа видов для островов, чем для участков 
материка, а также рост значений Z на градиенте 
удаленности архипелагов от крупных массивов 
суши. Результаты многочисленных исследова-
ний позволяют сделать вывод, что значения Z 
для островов и изолированных местообитаний 
действительно в среднем выше, чем для участков 
материка, что согласуется с теорией равновесия. 
Но предсказание линейной зависимости Z от 
степени изолированности архипелагов не под-
тверждается. 

5. Результаты исследований показали, что 
уровень полночленности изолированных фито-
ценозов Западного Кавказа, оцениваемый через 
соотношение N/S (где N – число видов на зна-
чительных по размеру пробных площадях и S – 
среднее число видов на заложенных в их пределах 
небольших площадках) ниже, чем не изолирован-
ных, что согласуется с теорией Макартура и Уил-
сона. Однако опыт использования данного теста 
остается ограниченным. Кроме того, из-за слабой 
изученности эффекта компенсации в биологиче-
ских сообществах, лежащего в основе используе-
мого метода оценки уровня полночленности, ос-
тается неясной возможность применения данного 

Рис 5. Соотношение между площадью обособленных 
высокогорных массивов A_ i и уровнем видовой 
полночленности фитоценозов (N/S). Горизонтальная 
пунктирная линия соответствует среднему значению 
N/S для участков субальпийских фитоценозов круп-
ного обособленного и необособленных высокогор-
ных массивов (соотношение между N и S для этих 
сообществ показано на рис. 4).
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подхода к тестированию островного эффекта в 
различных ценозах.

Таким образом, не столько результаты тести-
рования, сколько недостаточная строгость ис-
пользуемых тестов послужили поводом для ряда 
биологов 20–30 лет назад сделать вывод, что 
фактическое обоснование теории равновесия 
выглядит неопределенным (Симберлофф, 1982, 
1988; Case, Cody, 1987; Williamson, 1989; Бигон 
и др., 1989). Последующие исследования не из-
менили ситуацию. К настоящему времени так и 
не получены убедительные доказательства ее без-
условной правомерности, но нет и убедительных 
противоположных аргументов. При этом следует 
отметить, что, несмотря на данное обстоятель-
ство, интерес биологов к этой теории не снижает-
ся на протяжении десятков лет.

ОСТРОВНАЯ  БИОГЕОГРАФИЯ
И  ПРИРОДООХРАННАЯ  ПРАКТИКА

К началу XX века благодаря сельскохозяйствен-
ному освоению суши естественные ландшафты 
были разрушены примерно на 20% ее террито-
рии. В последующем аграрная экономика смени-
лась индустриальной, что привело к разрушению 
ландшафтов еще на 43%. В результате в развитых 
странах, а также в районах древнего земледелия 
(Европа, часть Северной Америки, Юго-Восточ-
ная Азия, Индостан) к настоящему времени при-
родные сообщества сохранились лишь на 1–10% 
территории, причем преимущественно в виде 
небольших изолированных фрагментов (Лосев, 
2006).

Сокращение площади природных ландшафтов 
и сопутствующая этому утрата части местообита-
ний ведут к региональному или полному вымира-
нию некоторого числа видов, а их фрагментация – 
к снижению численности локальных популяций и 
интенсивности обмена видами между остатками 
сообществ, ставших изолятами (Diamond, 1975; 
Уилкокс, 1983). Соответственно если теория рав-
новесия островной биогеографии является пра-
вомерной, то недавно образованные фрагменты 
сообществ должны быть перенасыщены видами 
(supersaturated), т.е. включать виды, числом боль-
ше равновесного, соответствующего площади и 
степени изолированности участков. В дальней-
шем они должны двигаться к новому равновесию 
за счет более высокой скорости вымирания ви-
дов по сравнению со скоростью их иммиграции 
(рис. 4). Этот процесс получил название “видовая 
релаксация” (species relaxation) (Diamond, 1975; 
Báldi, Vörös, 2006). Известно и другое название – 

долговременный эффект инсуляризации (Уил-
кокс, 1983). Таким образом, можно ожидать, что 
фрагментация сообществ станет причиной новой 
волны вымирания видов в более или менее отда-
ленной перспективе. 

Данное предсказание вызвало обсуждение при-
кладных вопросов теории равновесия. Наиболее 
важными из них являются следующие: 1) о ско-
рости вымирания видов и времени, необходимом, 
чтобы за счет этого процесса сообщества достиг-
ли нового равновесия (relaxation time); в том чис-
ле о последствиях современной фрагментации 
сообществ; 2) о минимальной площади резерва-
тов, обеспечивающей в условиях изоляции сохра-
нение их видового богатства в течение достаточ-
но длительного периода времени; 3) об условиях, 
необходимых для естественной реколонизации 
видов на участки в случае их локального вымира-
ния, в том числе о минимально необходимом для 
этого расстоянии между резерватами. 

Скорость релаксации, последствия современ-
ной фрагментации сообществ и эффект отло-
женного вымирания видов

В соответствии с теоретическими предсказа-
ниями скорость релаксации должна быть выше 
в меньших по размеру и более изолированных 
остатках сообществ (Diamond, 1975; Kuussaari et 
al., 2009). Однако если скорость вымирания ви-
дов в ценозах невысока, то время достижения со-
обществами нового равновесия (relaxation time) 
может составлять, например, несколько десятков 
или сотен тысяч лет, а сопутствующее этому сни-
жение видового богатства не будет иметь практи-
ческого значения в масштабе обозримого будуще-
го (Diamond, 1975). 

Основная информация о последствиях нару-
шения миграционных процессов для сообществ 
была получена путем сопоставления видового 
богатства участков материков, океанических и 
континентальных (т.е. отделенных от материка в 
прошлом в результате подъема уровня океана) ост-
ровов (Diamond, 1975; Soule et al., 1978; Уилкокс, 
1983; Малышев, 1980). Так, Даймонд сопоставил 
видовое богатство орнитофаун островов вулкани-
ческого и континентального происхождения, рас-
положенных в р-не Новой Гвинеи, и определил, 
что за период около 10 тыс. лет континентальные 
острова площадью несколько сотен или тысяч 
квадратных километров потеряли значительное 
число видов птиц, но еще не достигли новой точ-
ки равновесия, в отличие от островов площадью 
менее 250 км2. По его расчетам, для участков пло-
щадью несколько квадратных километров период 
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полной релаксации может составить всего не-
сколько десятилетий (Diamond, 1975).

Соул с коллегами (Soule et al., 1979) на основе 
данных о соотношении “площадь – число видов” 
для Зондских островов определили скорость вы-
мирания крупных млекопитающих в случае изо-
ляции участков площадью от 2000 до 15 000 км2. 
Результаты расчетов показали, что участок пло-
щадью примерно 4000 км2 в случае изоляции по-
теряет 11% видов через 50 лет, 44% − через 500 
лет и 77% – через 5000 лет. Б. Уилкокс (1983), об-
общив аналогичные данные по различным груп-
пам животных, делает вывод, что фауны млекопи-
тающих должны сокращаться быстрее, чем фауны 
птиц, а фауны рептилий и амфибий – напротив, 
медленнее.

В какой степени данные результаты согласу-
ются с последствиями антропогенной фрагмен-
тации природных сообществ? Одними из первых 
этот вопрос поставили Симберлофф и Готел-
ли (Simberloff, Gotelli, 1984), после того как на 
основе анализа нескольких групп фрагментов 
лесов и прерий сделали вывод, что 80–100 лет 
изоляции не привели к сокращению числа ви-
дов растений на небольших участках ценозов. 
В последние два десятилетия эта проблема ста-
ла наиболее обсуждаемой в островной экологии. 
Исследованиями были охвачены практически все 
континенты, многие типы сообществ (умерен-
ные и тропические леса, прерии, луга) и группы 
организмов (сосудистые растения, позвоночные 
и беспозвоночные животные). Объектами изуче-
ния становились фрагменты сообществ площа-
дью от нескольких квадратных метров до более 
сотни квадратных километров, хотя чаще – от 
0.1 до 150 га; при этом их расстояние до сосед-
них фрагментов обычно не превышало 1–2 км; 
время изоляции составляло преимущественно от 
30 до 250 лет. Для решения поставленной зада-
чи использовали в основном те же методы, что 
и для тестирования теории равновесия: прямые 
наблюдения, анализ соотношений между числом 
видов, их площадью и степенью изолированно-
сти, а также параметра Z. Полученные результа-
ты можно свести к следующему.

1. Стационарные исследования дубовых ле-
сов Беловежской пущи (Польша), проведенные 
с 1960 по 1992 г. Квиатковской (Kwiatkowska, 
1994), показали снижение видового богатства их 
фрагментов, причем наиболее быстро исчезали 
виды с низкой встречаемостью. К сожалению, 
публикации, в которых изложены результаты пря-
мой оценки последствий фрагментации, т.е. сопо-
ставляется число видов на участках природных 

местообитаний до и после изоляции, встречаются 
очень редко (Whittaker et al., 2005).

2. В большинстве случаев выявлена положи-
тельная корреляция между числом видов (в том 
числе и на участках фиксированного размера) и 
площадью остатков природных местообитаний 
(Usher et al., 1992; Kohn, Walsh, 1994; Grashof-
Bokdam, 1997; Berglund, Jonsson, 2001; Krauss et 
al., 2004; Cagnolo et al., 2006; Bell, Donnelly, 2006; 
Báldi, Vörös, 2006; Aparicio et al., 2008; Загур-
ная, 2010а). Однако, как указывалось выше, это 
не является существенным аргументом в пользу 
предположения о значительном влиянии остров-
ного эффекта на видовое богатство в том числе и 
потому, что меньшие по размеру фрагменты мо-
гут содержать меньше (как, впрочем, и больше) 
видов, чем более крупные, из-за более интенсив-
ного нарушающего воздействия хозяйственной 
деятельности человека (Kemper et al., 1999; Gibb, 
Hochuli, 2002; Laurance, 2002; Загурная, 2010а, 
б). Бóльший интерес представляют случаи отсут-
ствия связи числа видов с современной площадью 
фрагментов сообществ (Metzger, 1997; Kemper et 
al., 1999; Piessens et al., 2004; Wilsey et al., 2005; 
Butaye et al., 2005; Watling, Donnelly, 2006; Manu 
et al., 2007; Krauss et al., 2010), особенно когда это 
сочетается с наличием связи между современным 
числом видов и размером фрагментов в прошлом 
(Butaye et al., 2005; Helm et al., 2006; Krauss et 
al., 2010). Считается, что это один из наиболее 
сильных аргументов, свидетельствующих о не-
равновесном (перенасыщенном) состоянии видо-
вого богатства современных остатков сообществ. 
Предполагается, что это связано с относительно 
низкой скоростью вымирания видов в сочетании с 
относительно небольшим периодом их изоляции.

3. В большинстве случаев не выявлена отрица-
тельная корреляция между видовым богатством и 
степенью изолированности фрагментированных 
ценозов (Usher et al., 1992; Metzger, 1997; Kemper 
et al., 1999; Lomolino, Perault, 2001; Berglund, 
Jonsson, 2001; Krauss et al., 2004; Bell, Donnelly, 
2006; Watling, Donnelly, 2006; Cagnolo et al., 2006; 
Aparicio et al., 2008; Загурная, 2008, 2010а). Об-
ратные примеры встречаются значительно реже 
(Grashof-Bokdam, 1997; Alados et al., 2009; Manu 
et al., 2007). В качестве возможных причин отсут-
ствия такой связи указывается малый масштаб 
варьирования дистанции между фрагментами 
(Cagnolo et al., 2006; Загурная, 2008, 2010а), но 
чаще невысокие изолирующие свойства окру-
жающей среды или непродолжительный период 
изоляции сообществ (Metzger, 1997; Cook et al., 
2002; Watling, Donnelly, 2006 и др.). 
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4. Более определенные выводы можно сделать 
на основе анализа параметра Z. В частности, ис-
следования 66 предгорных фрагментированных 
лесов Карпат (Польша) показали, что значения Z 
изменялись в зависимости от особенностей уча-
стков леса (происхождения, времени изоляции и 
т. д.) от 0.13 до 0.19 для общего числа видов и от 
0.13 до 0.25 для собственно лесных видов расте-
ний (Dzwonko, Loster, 1988). Величина Z для раз-
личных компонентов видового богатства сосуди-
стых растений 55 лесных фрагментов в северной 
Бельгии варьировала от 0.17 до 0.45 (Honnay et 
al., 1999). Результаты изучения 46 изолированных 
участков тайги в природном резервате Гранлан-
дет (Швеция) свидетельствуют, что значения Z 
не одинаковы у разных групп растений. Для со-
судистых растений они равны 0.20, мхов – 0.16, 
печеночников – 0.20, лишайников – 0.10, разных 
систематических групп грибов – 0.29–0.41, для 
редких видов – 0.56 (Berglund, Jonsson, 2001). 
Ю.С. Загурная (2010а) проанализировала значе-
ния Z для разных компонентов фрагментирован-
ных широколиственных лесов Западного Пред-
кавказья. По ее данным, они варьируют от 0.08 до 
0.42. Максимальное значение (0.42) характерно 
для группы редких видов; остальные в основном 
не превышают 0.20. В частности, для всех видов – 
0.17, только лесных – 0.15. Для кальцефильных 
лугов Центральной Европы приводятся Z, равные 
0.11 (Krauss et al., 2004); амфибий, рептилий и 
птиц заповедных территорий Венгрии 0.08, 0.16 и 
0.20 соответственно (Báldi, Vörös, 2006). Уотлинг 
и Донелли (Watling, Donnelly, 2006) на основе 
значительного числа публикаций, посвященных 
разным группам животных фрагментированных 
биотопов, приводят усредненное значение Z, рав-
ное 0.18. Таким образом, в большинстве случаев 
значения Z более соответствуют “материковым”, 
а не “островным” биотам. Исключение составля-
ют преимущественно группы редких видов, что 
может свидетельствовать о начальных этапах 
проявления островного эффекта. 

Таким образом, в большинстве случаев пред-
принятые усилия не дали убедительных доказа-
тельств существенного влияния островного эф-
фекта на видовое богатство фрагментированных 
человеком ценозов. Исключение составили сооб-
щества организмов с очень коротким жизненным 
циклом, например насекомых (Klein, 1989; Krauss 
et al., 2010; Бугрова, 2010). Интересно, однако, 
что данное обстоятельство не только не поста-
вило под сомнение правомерность теории равно-
весия, но привело к формированию на ее основе 
новой природоохранной концепции, получившей 
весьма широкую поддержку. Она тесно связана с 

понятием времени релаксации и в переводе может 
звучать как “концепция отложенного вымирания” 
или “долга вымирания” (extinction debt: Tilman et 
al., 1994; Gibb, Hochuli, 2002; Eriksson et al., 2002; 
Báldi, Vörös, 2006; Kuussaari et al., 2009; Krauss 
et al., 2010; Акатов, 2011). Ее основные положе-
ния могут быть сформулированы следующим 
образом.

1. Поскольку в большинстве районов Земли ан-
тропогенная фрагментация природных ландшаф-
тов произошла относительно недавно, остатки 
многих биоценозов включают избыточное число 
видов, часть из которых будет утеряна в процессе 
движения к новому равновесию, причем без ка-
ких-либо внешних воздействий.

2. Число таких видов более значительно в 
бóльших по размеру и менее изолированных 
фрагментах; их больше среди видов нижних тро-
фических уровней и с более продолжительным 
жизненным циклом (рис. 6).

3. Такие фрагменты ландшафтов и группы ви-
дов должны стать объектом особого внимания со 
стороны экологов. Имеется некоторый (возможно 
значительный) период времени, который необхо-
димо использовать для организации эффективной 
системы по их сохранению. 

Таким образом, отложенное вымирание – фе-
номен, который трудно поддается выявлению и 
количественной оценке, но который необходимо 
учитывать при природоохранном планировании 
(Kuussaari et al., 2009).

Площадь резерватов
В соответствии с теорией равновесия (см. так-

же рис. 2) влияние изоляции на видовое богат-
ство сообществ может быть практически сведено 
к нулю, по крайней мере в течение обозримого 

Рис. 6. Видовая релаксация и время, необходимое 
чтобы за счет этого процесса сообщества достигли 
нового равновесия. Черные кружки – группа видов 
с продолжительным жизненным циклом; светлые – с 
коротким жизненным циклом (по: Kuussaari, 2009).
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будущего, если размер резервата будет больше 
некоторой пороговой величины. Как следует из 
рис. 2, наиболее надежным способом определения 
необходимой для этого площади является сопо-
ставление числа видов на островах (островных 
местообитаниях) и на сходных по площади и усло-
виям участках материка (Brown, 1971; Diamond, 
1975; Малышев, 1980; Уилкокс, 1983, и др.). 

Так, по данным Л.И. Малышева (1980), многие 
крупные острова, площадь которых превышает 
8 тыс. км2, по уровню флористического богатства 
в пересчете на 100 км2 имеют “материковую” 
флору независимо от степени их изоляции. По 
его расчетам, для сохранения видового богатства 
сосудистых растений в резерватах их площадь 
должна быть значительной – не меньше мини-
мальной площади выявления конкретной флоры. 
В Арктике – не менее 100 км2, в умеренной и теп-
лой зонах она исчисляется несколькими сотнями 
или тысячами квадратных километров. Как сле-
дует из работы Кейза и Коди (Case, Cody, 1987), 
примерно такие же по площади участки необхо-
димы для сохранения видового разнообразия ос-
новных групп позвоночных животных, несколько 
меньшие – для сохранения птиц, более крупные – 
для пресмыкающихся и наиболее крупные – для 
млекопитающих. 

Следует отметить, однако, что по ряду причин 
возможности использования для этой цели дан-
ных по биотам настоящих островов ограничены. 
Среди них: 1) продолжительность их изоляции 
намного значительнее (от 10 тыс. до 1 млн. лет), 
чем обычно рассматриваемые временные гори-
зонты природоохранного планирования (обычно 
до 1000 лет: Шаффер, 1989); 2) уровень изоляции 
островных биот существенно отличается от тако-
вого остатков естественных биоценозов, разбро-
санных в пределах агрокультурного или техно-
генного ландшафта (Doak, Mills, 1994). 

Этих недостатков можно было бы избежать, 
если в качестве моделей использовать сообщест-
ва, ставшие изолятами по вине человека (фраг-
менты лесов, степей и т.д.), а в качестве эталона – 
их сплошные массивы (continuous communities). 
Но поскольку продолжительность изоляции та-
ких фрагментов преимущественно невелика и ее 
часто недостаточно для ощутимого проявления 
островного эффекта, примеры положительного 
опыта в этом отношении встречаются редко. В 
частности, на основе такого рода данных опреде-
лены размеры фрагментов, необходимые для со-
хранения в лесах умеренной зоны разнообразия 
птиц (не менее 30 км2: Faaborg et al., 1995) и му-
равьев (не менее 1 км2: Бугрова, 2010). 

Высказывается также мнение, что островные 
местообитания природного происхождения (пеще-
ры, озера, реки, болота и т.д.) и особенно верши-
ны гор предоставляют хорошие возможности для 
определения условий долгосрочного сохранения 
фрагментированных сообществ (Watling, Donnelly, 
2006). Однако и этот подход имеет недостатки: 
1) границы сообществ-изолятов часто плохо вы-
ражены, а соответственно сложно определить их 
площадь; 2) трудно оценить уровень и период изо-
ляции; 3) во многих случаях отсутствуют эталоны 
полночленности, т.е. сообщества, которые можно 
рассматривать в качестве участков “материка”. 

Кроме того, способ оценки уровня видовой 
неполночленности островных сообществ путем 
сопоставления их видового богатства с числом 
видов на участках “материка” такой же площади 
часто не применим к природным изолятам, так 
как выявленное различие может быть связано не 
с нарушением миграционных процессов, а с су-
щественным различием условий среды. Неболь-
шие естественно изолированные участки ценозов 
чаще встречаются на краю ценоареалов (фрагмен-
ты степей и лесов в зоне экотона, участки высо-
когорных лугов на обособленных высокогорных 
массивах, расположенных по периферии горных 
систем и т.д.) и соответственно сформированы в 
менее благоприятных условиях среды, чем участ-
ки сплошных массивов. 

С целью снизить влияние данного фактора при 
оценке степени проявления островного эффекта 
мы попробовали анализировать не видовое бо-
гатство ценозов, а уровень их полночленности 
на значительных по размеру гомогенных участ-
ках (через соотношение N/S – см. выше, а также: 
Акатов, 1999; Акатов, Акатова, 1999). В качестве 
объекта исследований использовали субальпий-
ские луга обособленных и необособленных ле-
сом высокогорных массивов Западного Кавказа. 
На рис. 5 показано соотношение между значе-
ниями N/S для фитоценозов, расположенных на 
обособленных высокогорных массивах разной 
площади, и средним значением этого показателя 
(4.67 – горизонтальная пунктирная прямая) для 
фитоценозов необособленных массивов и наибо-
лее крупного обособленного массива (191 км2). 
Как видно из рисунка, прямые пересекаются на 
уровне площади примерно 100 км2. Можно ожи-
дать, что данная величина определяет минималь-
ные размеры резерватов, позволяющие сохранить 
видовое богатство субальпийских лугов в течение 
длительного времени. 

Таким образом, имеющиеся данные позволяют 
сделать вывод, что для долгосрочного сохранения 
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видового богатства как растений, так и животных 
требуются значительные по площади резерваты 
(несколько десятков, сотен и даже тысяч квадрат-
ных километров) (Brown, 1971; Малышев, 1980; 
Case, Cody, 1987; Faaborg et al., 1995; Акатов, 
1999, и др.). Об этом свидетельствуют и резуль-
таты изучения изолятов существенно меньшего 
размера. Так, Т.Г. Ескина (2002, 2003), используя 
показатель N/S, выяснила, что луговые фитоце-
нозы полян среднегорных и верхнегорных лесов 
Западного Кавказа площадью до 20 га обеднены 
по сравнению с близкими по структуре и составу 
субальпийскими лугами этого района примерно 
на 25–40%. Обесо и Аедо (Obeso, Aedo, 1992) 
на основе анализа видового богатства открытых 
группировок растений небольших изолированных 
пляжей Атлантического побережья Испании (пло-
щадью 0.05–71.1 га) делают вывод, что на всех 
из них происходит вымирание видов, и ни один 
не пригоден для организации резерватов. Кроме 
того, результаты некоторых исследований показа-
ли, что многовидовые сообщества менее устойчи-
вы к нарушению миграционных процессов, чем 
маловидовые, и поэтому для их сохранения тре-
буются более крупные резерваты и более строгие 
меры охраны (Акатов, 1998, 1999; Ескина, 2003). 
С этим выводом согласуются данные о большей 
чувствительности к изоляции биот тропической 
зоны по сравнению с биотами умеренной и, 
особенно, холодной зон (Малышев, 1980; Wilco-
ve et al., 1986; Chown et al., 1998). 

Эффекты архипелага и матрицы
Считается, что резерваты, составляющие за-

поведную сеть (ecological networks), не должны 
быть слишком удалены друг от друга, иначе эф-
фект “архипелага” будет утрачен (Малышев, 1980; 
Пузаченко, Дроздова, 1986). По данным Л.И. Ма-
лышева (1980), для флоры высших сосудистых 
растений режим изоляции будет возникать при 
удалении охраняемых участков на 100–200 км 
от крупных массивов природного растительного 
покрова. Однако, как свидетельствуют результа-
ты других исследований, миграционные возмож-
ности растений более ограничены (Вульф, 1933; 
Удра, 1982, 1989; Piessens et al., 2004). О низкой 
интенсивности обмена видами между островны-
ми флорами, как указывалось выше, может сви-
детельствовать частое отсутствие отрицатель-
ной корреляции между их видовым богатством и 
степенью изолированности. Так, Уайт и Миллер 
(White, Miller, 1988) выявили слабую положи-
тельную связь между видовым богатством елово–
пихтовых лесов и дистанцией между хребтами 
Южных Аппалачей, которая варьировала от 3.3 

до 23.9 км. Келли с соавторами (Kelly et al., 1989) 
не выявили зависимости между видовым богат-
ством лесных и кустарниковых сообществ остро-
вов оз. Манапури (Новая Зеландия) и расстоянием 
между этими островами и материковым берегом 
озера, варьирующим от 17 м до 2.15 км. Наши 
данные по фитоценозам высокогорных массивов 
Западного Кавказа, удаленных от более крупных 
массивов на 0.68–12 км, также свидетельствуют в 
пользу этой точки зрения (Акатов, 1999; Акатов, 
Акатова, 1999).

На отсутствие связи “расстояние – число ви-
дов” обращают внимание и зоологи (Brown, 1971; 
Case, Cody, 1987; Watling, Donnelly, 2006, и др.). 
Однако, как следует из их публикаций, такая си-
туация может свидетельствовать как об отсут-
ствии миграционных процессов (Brown, 1971), 
так и о высокой интенсивности обмена видами 
между островами (Case, Cody, 1987), что в зна-
чительной мере определяется разной миграцион-
ной активностью таксонов. Например, по данным 
Кейза и Коди, 20 км водной среды не являются 
препятствием для проникновения на острова птиц 
и прибрежных рыб, но существенно снижают та-
кую вероятность для рептилий и млекопитающих 
(Case, Cody, 1987). По мнению Брауна (Brown, 
1971), высокой миграционной активностью отли-
чаются птицы, летучие мыши, летающие насеко-
мые; низкой – амфибии, рептилии, пресноводные 
рыбы и нелетающие беспозвоночные.

В целом же работы, посвященные определению 
минимального необходимого расстояния между 
изолятами, как собственно и их минимальной 
необходимой площади, встречаются нечасто и в 
основном были опубликованы два–четыре деся-
тилетия назад. В последние годы значительное 
распространение получила точка зрения, что ви-
довое богатство изолятов в большей мере зависит 
от особенностей окружающей среды и наличия 
миграционных коридоров, чем от расстояния меж-
ду изолятами – “эффект матрицы” (Wilcove et al., 
1986; Turner, Corlett, 1996; Metzger, 1997; Kemper 
et al., 1999; Lomolino, Perault, 2001; Ескина, 2003; 
Туниев, Акатов, 2009). В частности, Кеннеди с 
коллегами (Kennedy et al., 2010) показали, что 
видовое разнообразие птиц во фрагментах лесов 
острова Ямайка в значительной мере определяет-
ся характером окружающего их ландшафта. Оно 
более значительно, если фрагменты расположены 
в пределах агрокультурного ландшафта, и суще-
ственно ниже, если остатки лесов включены в 
урбо- или технический ландшафты. Опираясь на 
данные своих исследований, авторы предупреж-
дают, что смена характера использования земель 
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приведет к вымиранию ряда видов птиц даже без 
изменения площади и состояния лесов острова. 

Ослабление внимания экологов к площади 
фрагментов и расстоянию между ними и рост ин-
тереса к миграционным коридорам и ландшафт-
ным матрицам, по-видимому, являются вынуж-
денными – в большинстве развитых стран мира 
все труднее выделить крупные массивы природ-
ных ландшафтов (или их “архипелаги”), перспек-
тивные для организации полноценных резерва-
тов. В качестве ответа на этот вызов предлагается 
“экстенсивный” подход к сохранению разнообра-
зия видов. Он предполагает активное управление 
агрокультурными ландшафтами на значительных 
площадях (т.е. матрицами) с целью создания бла-
гоприятных условий для поддержания целостно-
сти включенных в них фрагментов природных 
сообществ (Wilcove et al., 1986; Metzger, 1997; 
Whittaker et al., 2005; Watling, Donnelly, 2006; 
Báldi, Vörös, 2006; Kuussaari, 2009; Wiens, 2009). 
Следует отметить, однако, что несмотря на зна-
чительную популярность этой идеи, конкретные 
знания о роли матриц и миграционных коридо-
ров в сохранении целостности изолятов остаются 
весьма ограниченными (Shaffer, 2001; Kennedy et 
al., 2010).

ЗАКЛЮЧЕНИЕ

Итак, теория равновесия островной биогеогра-
фии имела сложную, но интересную и в целом 
удачную судьбу. Она пережила двойное рождение, 
была воспринята как революционная, а затем под-
верглась резкой критике. Проверка ее правомер-
ности путем тестирования предсказаний не дала 
однозначных результатов. Разработанные на ее 
основе предложения по охране биоразнообразия, 
касающиеся площади резерватов и расстояния 
между ними, так и не наполнились конкретикой, 
а свелись к общим рекомендациям, согласно кото-
рым охраняемые территории должны быть макси-
мально крупными и располагаться как можно бли-
же друг к другу (Руководящие принципы…, 2000). 
Необходимо отметить, что и потребность в таких 
рекомендациях в развитых странах мира постепен-
но снижается, поскольку все труднее становится 
выделять для охраны крупные массивы природ-
ных ландшафтов. На смену подходу к сохранению 
видового разнообразия территорий путем запове-
дания крупных фрагментов естественных сооб-
ществ или их “архипелагов” приходит концепция 
экологических сетей, акцентирующая внимание 
на миграционных коридорах, а также представ-
ление о необходимости активного управления 
агрокультурными ландшафтами на значительных 

площадях (т.е. ландшафтными матрицами). При-
чем данная тенденция воспринимается как отход 
от бинарного взгляда на систему “ценоз – изоли-
рующая среда”, сформированного под влиянием 
островной биогеографии (Kennedy et al., 2010), 
а соответственно как снижение значимости теории 
равновесия в природоохранной практике. 

И все же, несмотря на то, что положения рас-
сматриваемой теории многими считаются упро-
щенными, в середине XX века она представляла 
значительный прорыв по сравнению с домини-
рующими тогда представлениями, рассматриваю-
щими островные биоты преимущественно со 
статических позиций. В дальнейшем элегантная 
концепция Макартура и Уилсона оказала боль-
шое воздействие на теоретическую и эмпириче-
скую биогеографию (Brown, Lomolino, 2000). Под 
ее влиянием сформировался ряд других интерес-
ных направлений, в том числе концепция мета-
популяции (Hanski, 1982; Гилпин, 1989; Hanski 
et al., 1996) и гипотеза видового фонда (Terborgh, 
Faaborg, 1980; Ricklefs, 1987; Cornell, Lawton, 
1992; Zobel et al., 1998). Результаты огромного 
числа исследований, направленных на проверку 
ее предсказаний, существенно увеличили объем 
знаний о механизмах формирования видового 
богатства островных местообитаний. Биология 
охраны природы (conservation biology) стала не-
мыслима без таких понятий, как “неполночлен-
ность”, “перенасыщение”, “видовая релаксация”. 
Несмотря на отсутствие явных признаков видо-
вой релаксации в сообществах, фрагментирован-
ных 50–250 лет назад, предсказанное теорией 
значительное снижение их видового богатства в 
отдаленной перспективе почти никем не оспари-
вается, что нашло отражение в новой природо-
охранной концепции, основанной на признании 
эффекта отложенного вымирания видов и поддер-
жанной многими экологами Европы (Kuussaari, 
2009; Krauss et al., 2010). 

В статье приведены результаты исследований, 
выполненные при финансовой поддержке РФФИ 
(гранты № 97-04-48360; 02-04-06282), ГЭФ (про-
ект В.2.5.42) и Министерства образования РФ 
(проект 015.07.01.60).
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A review is presented of publications dealing with analysis of species richness of island biological com-
munities and habitat islands based on the equilibrium theory of insular biogeography by MacArthur and 
Wilson (1963). Principal points of the theory are considered along with its shortcomings, problems and 
results of its testing. Also, possibilities are appraised for using recommendations elaborated on the base 
of the theory in nature conservation practice. The results of island and habitat island biota studies indi-
cate that in many cases data corroborate the equilibrium theory while in many other cases they do not. 
In particular, for cenoses fragmented 50–250 years ago, especially for the ones formed by long living 
species, there have been no conspicuous effects of species relaxation detected. At that, the theory pre-
diction of substantial reduction in species richness of fragmented communities in the long run is hardly 
disputed. The results of studies conducted in the fi eld of insular biogeography are taken as a basis for 
recommendations on the long-term conservation of isolated communities integrity, although mostly they 
are of qualitative nature.


