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1. 
ВВЕДЕНИЕ 

  

Самая поразительная черта Земли – жизнь. 
Самая поразительная черта жизни – ее разнообразие.  
Главная особенность современного этапа развития 
Земли – быстрое сокращение биологического 
разнообразия  
                                                       Tilman, 2000. 
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Беспрецедентно высокие темпы развития мировой экономики и глобальных 

изменений среды в ХХ в. радикально изменили мир на глазах ныне живущего 
поколения  людей. С 1960 по 2000 г. население мира удвоилось с 3 до 6 млрд., а 
глобальный ВВП за тот же период вырос почти в 6 раз. Производство энергии и 
продовольствия также росло быстрее численности населения: первичной 
энергии за это время стали производить в 2.9 раза больше, а продовольствия ‒ в 
2 - 2.5 раза больше.  

Рост мировой экономики во второй половине ХХ века во многом был до-
стигнут за счет истощения природных ресурсов и деградации природных экоси-
стем. За последние 50 лет люди изменяли экосистемы быстрее и сильнее, чем в 
любой другой период истории цивилизации. К сегодняшнему дню человек 
уничтожил или сильно изменил большую часть продуктивных экосистем суши. 
От 20 до50% территории благоприятных для жизни человека биомов 
трансформированы и используются им, в наиболее комфортных биомах лесов и 
травяных сообществ умеренных широт, а также лесов средиземноморского типа 
изменено не менее ¾ территории (Оценка экосистем…, 2005). В целом, человек 
существенно нарушил экосистемы на большей половине суши, где может 
произрастать растительность. Если с карты мира убрать пустыни, ледники, 
высокогорья, а также измененные человеком экосистемы, то становится 
очевидно, что продуктивных природных экосистем на Земле осталось совсем 
мало (Павлов, Букварева, 2007). 

Одновременно с сокращением площади живого покрова Земли происходит 
его радикальное упрощение и гомогенизация. Последний обобщающий доклад, 
подготовленный Секретариатом Конвенции по сохранению биоразнообразия 
(Секретариат…, 2010), в очередной раз предостерегает: богатство жизни 
сокращается на всех уровнях организации – от генетического разнообразия 
внутри отдельных популяций до разнообразия видов1 и экосистем в биосфере, 
причем темпы этого разрушительного процесса не снижаются. По последним 
данным Всемирного союза охраны природы 25% видов млекопитающих, 13% 
видов птиц, 41% видов земноводных и 41 % видов голосеменных растений 
находятся под угрозой вымирания (для оценки других таксономических групп 
пока недостаточно данных)2. Темпы исчезновения видов живых организмов из-
за деятельности человека сегодня на порядки превышают так называемый «фо-
новый» темп вымирания, характерный для стабильных периодов развития био-
сферы (Оценка экосистем…, 2005; Dirzo, Raven, 2003; Pimm et al., 1995). 
Численность сохраняющихся на Земле видов также сокращается. С 1970 по 
                                                 

1 Сегодня описано 1,7-2 млн видов. Общее число видов составляет около 13-14 млн. (Dirzo, Raven, 
2003; Secretariat…, 2001). 

2 Данные за 2012. http://www.iucnredlist.org/documents/summarystatistics/2012_2_RL_Stats_Table_1.pdf. 
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2006 г. численность популяций позвоночных животных сократилась в среднем 
по миру почти на треть и в настоящее время продолжает снижаться.3 
(Секретариат…, 2010; Living…, 2012).  

Распространение видов на Земле становится более гомогенным. Во-
первых, более быстрыми темпами происходит исчезновение видов, 
являющихся уникальными для тех или иных районов. Во-вторых, ускоряются 
темпы инвазий и интродукций видов в новые ареалы (Оценка экосистем…, 
2005). Например, средняя доля адвентивных видов растений в флорах разных 
районов мира составляет 16%, на материках – 11%, на островах – 31% 
(Миркин, Наумова, 2002). 

Таким образом, биосфера разрушается в двух направлениях, взаимно 
усиливающих друг друга. С одной стороны, живая оболочка планеты 
становится меньше по площади и объему – природные экосистемы замещаются 
антропогенными территориями, уменьшаются численность и ареалы видов и 
популяций, снижается биомасса сообществ. С другой стороны, нарушается 
структура оставшихся природных систем, утрачивается видовое и 
внутривидовое разнообразие, происходит упрощение и гомогенизация живого 
покрова. 

Масштабное сокращение площади природных экосистем, 
сопровождающееся уничтожением биологического разнообразия на планете, 
неизбежно ведёт к ослаблению механизмов экосистемной и биосферной 
регуляции среды. Если раньше последствия антропогенных нарушений 
экосистем приводили к экологическому ущербу в локальном и региональном 
масштабах, то сегодня становятся очевидными глобальные последствия этого 
процесса (Оценка…, 2005; Foley et al., 2005). Одна из главных угроз для 
будущего человечества – деградация климаторегулирующих экосистемных 
функций, которые играют ключевую роль в формировании и стабилизации 
климата в глобальном и региональном масштабах (Букварева, 2010 а). Ущерб от 
дестабилизации среды в результате уничтожения природных экосистем 
становится важным фактором экономики и экологической безопасности (см.: 
Павлов, Букварева, 2007; Павлов и др., 2009, 2010).  

Человек продолжает разрушать природные экосистемы в то время как 
заменить естественные глобальные механизмы биосферной регуляции ему 
нечем. Нынешний научно-технический уровень человеческой цивилизации не 
позволяет решать задачу полномасштабной замены природных регуляторных 
механизмов среды искусственными аналогами. До сих пор не создана замкнутая 
система жизнеобеспечения даже для нескольких человек, о чем говорит опыт 
создания космических станций и неудача проекта «Биосфера 2». Биосфера 
Земли – единственная возможная система жизнеобеспечения человека сегодня и  
в обозримом будущем, альтернативы которой у человечества нет. 

                                                 
3 В умеренной зоне состояние популяций стабильное и даже происходит некоторое восстановле-

ние численности. Ухудшение суммарных показателей определяется сильным сокращением числен-
ности видов в тропической зоне. 
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Никогда раньше экология не играла такой критической роли в решении 
главных социальных и экономических проблем. И центром всех проблем, 
связанных с окружающей средой, являются задачи сохранения биологического 
разнообразия. Сценарии будущего отдельных стран и Земли в целом, во-
многом, зависят от того, как человечество распорядится природными 
экосистемами и биологическим разнообразием (Оценка экосистем…, 2005). 

Чтобы преодолеть современный экологический кризис, человечеству 
следует принципиально изменить свое отношение к живой природе. Сегодня 
ключевым условием устойчивого развития человеческой цивилизации является 
поддержание механизмов регуляции среды, осуществляемой природными 
экосистемами и биосистемами. Проблема предотвращения экологической 
катастрофы и нарушений биосферного баланса должна решаться прежде всего 
путем сохранения и восстановления функций биоразнообразия. Среди 
жизнеобеспечивающих ресурсов биосферы наиболее важным следует считать 
всю природную биоту планеты, обеспечивающую поддержание стабильных и 
благоприятных для человека условий среды. Необходим переход к новой 
экологоцентрической концепции природопользования, учитывающей 
приоритетную ресурсную ценность средообразующих функций биологического 
разнообразия (Павлов и др., 2009, 2010). Для этого необходимо глубокое и 
точное понимание процессов, происходящих в живой природе. Предлагаемый в 
этой книге принцип оптимального разнообразия биосистем является одним из 
возможных подходов к исследованию закономерностей формирования и 
функционирования биологического разнообразия. 
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Исследования, основанные на использовании экстремальных принципов 

функционирования и развития систем, в настоящее время широко распростра-
нены в разных областях биологии (см.: Фурсова и др., 2003; Ханин и др., 1978). 
Согласно этим принципам, предполагается, что в каждый момент времени век-
тор развития биосистемы направлен к определенному состоянию, в котором 
значение ее некоторой жизненно-важной характеристики является экстремаль-
ным (максимальным или минимальным). Параметры других характеристик си-
стемы, которые обеспечивают максимизацию (или минимизацию) жизненно 
важной характеристики, являются оптимальными. 

Представления об оптимальности параметров биосистем прочно обоснова-
лись в таких областях биологии, как физиология и морфология. В экологии по-
нятие оптимальности возникает чаще всего при обсуждении условий существо-
вания организмов, например, при определении оптимальных абиотических 
условий (температуры, влажности, солености и т.п.), оптимальных характери-
стик необходимых ресурсов, например, размера жертвы (пример на рис. 2.1-1), а 
также при определении оптимальных характеристик особей или популяций, 
позволяющих им максимизировать время жизни, численность, биомассу (при-
меры см: Суховольский, 2004).  

 
 
 
 
Рис. 2.1-1. Пример оптимального 
размера жертвы: процент атак 
богомолами моделей жертв разного 
размера. Звездочкой показан опти-
мальный размер жертвы для бого-
мола (Пианка, 1981). 

 
 
 
 

Примером экологической концепции, использующей представление об оп-
тимальности самих биосистем, может быть гипотеза оптимального фуражиро-
вания, предполагающая, что параметры кормового поведения животных опти-
мальны. Одум (1986) приводит пример оптимизации стратегии добывания пищи 
по числу видов жертв и числу охотничьих участков (рис. 2.1-2). Если особи пи-
таются только одним видом жертв, то им надо затрачивать много усилий на по-
иски именно этого вида, но при увеличении числа видов жертв начинают уве-
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личиваться затраты на преследование, поскольку некоторых трудно поймать, а 
другие слишком малы. Минимум затрат получается при охоте на некоторое 
среднее число жертв (обозначено звездочкой).  
 

 
Рис. 2.1-2. Образование минимума затрат при 
охоте на оптимальное число видов жертв 
(Одум, 1986). 

 
 
 
 
 
 
 
 

Еще один пример оптимизационного подхода ‒ гипотеза оптимального рас-
пределения усилий при выращивании потомков (см., например, Пианка, 1981). 
В классической серии работ об экологии птиц Lack показал, что существует 
некоторый оптимальный размер кладки, при котором число выживших птенцов 
максимально. Это позже неоднократно подтвердили другие исследователи. В 
малых кладках число выживающих птенцов оказывается низким по причине их 
случайной гибели. Но в чрезмерно больших кладках оно также снижается из-за 
того, что родители не в состоянии выкормить большое число птенцов, поэтому 
средний вес слетка в больших гнездах снижается. Бигон и др. (1989) приводят в 
качестве примера эксперимент со стрижами. В гнездах, куда подкладывали 
лишние яйца сверх обычных для этого вида 2-3-х яиц, выживало меньше птен-
цов (рис. 2.1-3) 

 
 
 
 
Рис. 2.1-3. Результат эксперимента 
со стрижами. Звездочкой обозначено 
оптимальное число яиц в кладке 
(Бигон и др.,1989). 
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Математизированная концепция «эволюционной оптимальности» предпола-
гает, что биосистемы, обладающие оптимальными признаками, выживают с 
максимальной вероятностью. Модели эволюционной оптимальности чаще всего 
описывают признаки организма (см. например, Пасеков, Овсянников, 1988; Ов-
сянников, Пасеков, 1990), но также формально могут быть распространены и на 
уровень популяций и сообществ (см. например: Свирежев, Логофет, 1978; Се-
мевский, Семенов, 1982; Разжевайкин, 2010). 

Показатели разнообразия биосистем надорганизменных уровней (в данной 
работе мы рассматриваем, прежде всего, популяции и сообщества) также можно 
исследовать на основе экстремальных принципов и представлений об опти-
мальности. При этом возможны два основных подхода.  

1. Принципы экстремального разнообразия, предполагающие, что максими-
зируется или минимизируется само разнообразие элементов биосистемы (ее 
сложность) при установленных ограничениях. В рамках этого подхода были 
предложены принципы, предполагающие, что разнообразие стремится к мак-
симуму, например, принцип максимума обобщенной энтропии для сообществ 
(Левич, 2004; Левич и др., 1993; Левич, Алексеев, 1997), принцип максимально-
го разнообразия распределения биомассы особей в популяции (Lurie et al., 1983; 
Wagensberg, Valls, 1987). В первом случае предполагается максимизация слож-
ности сообщества при установленных предельных объемах потребления ресур-
сов разными видами, во втором – максимизация показателя разнообразия в рас-
пределении особей популяции по их массе при установленной предельной сум-
марной биомассе популяции. Обнаружено соответствие данным принципам не-
которых экспериментальных и природных популяций и сообществ (лаборатор-
ные поликультуры фитопланктона, сообщества фитопланктона в озерах разных 
регионов мира, эксперименты с удобрением озер, распределение рыб по весам в 
уловах). Пузаченко (2009) на основе термодинамической модели, дополненной 
положениями теории информации, доказывает, что при целевой функции мак-
симизации длительности жизни организмов будет происходить рост их разно-
образия. 

Волвенко (2012) упоминает также принцип минимального разнообразия, хо-
рошо обоснованный с точки зрения физики. Однако, этот принцип, на наш 
взгляд, не соответствует наблюдаемому разнообразию жизни. Видимо, поэтому 
он не стал популярным среди биологов. 

2. Принцип оптимального разнообразия (Букварева, Алещенко, 2005), пред-
полагающий, что разнообразие элементов (сложность) биосистемы является 
оптимизируемым (регулируемым) параметром, который позволяет экстремизи-
ровать (максимизировать или минимизировать) ее другие жизненно-важные 
характеристики. В соответствии с нашим подходом жизнеспособность биоси-
стемы максимальна при определенном уровне разнообразия, который является 
оптимальным (рис. 2.1-4). То есть, критерием оптимизации (целевой функцией) 
является максимальная жизнеспособность (максимальная вероятность выжива-
ния), оптимизируемым параметром – разнообразие. Уменьшение или увеличе-
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ние разнообразия биосистемы по сравнению с оптимальным значением ведет к 
снижению ее жизнеспособности.  

Предлагаемый нами принцип предполагает, что в каждый момент времени 
вектор развития системы направлен в сторону состояния с максимальной жиз-
неспособностью и оптимальным разнообразием. Если система достигает этого 
состояния, но какой-то внешний фактор нарушает его, она восстанавливает свое 
оптимальное разнообразие. При изменении условий среды положение оптимума 
может измениться, и система будет вынуждена «подстраивать»4 свои параметры 
к новому оптимуму. Это предположение требует выявления механизмов опти-
мизации разнообразия на популяционном и ценотическом уровне, которые рас-
смотрены разделе 4.  

 
 
 

Рис. 2.1-4. Оптимальное 
разнообразие как усло-
вие максимальной жиз-
неспособности биоси-
стемы. 

 
 
 
 
 
 

 
Мы привели здесь формулировку принципа оптимального разнообразия 

лишь в самом общем виде. Очевидно, что показатели разнообразия биосистем 
разных иерархических уровней и масштабов будут различными. Так, в частно-
сти, в этой книге мы далее рассматриваем, прежде всего, биосистемы двух со-
седних уровней – популяционного и ценотического, и показатели разнообразия 
в них – внутрипопуляционное фенотипическое разнообразие и число видов в 
сообществе.  

Самостоятельным важнейшим вопросом является выбор критерия оптими-
зации (целевой функции)5. В наиболее общей формулировке принципа мы ис-
пользуем понятие «жизнеспособность» как термин, отражающий вероятность 

                                                 
4 В дальнейшем, при использовании в отношении биосистем таких выражений как «система 

настраивает свои параметры» или «система стремится достичь оптимального состояния» мы далеки 
от их отождествления с разумными объектами и не приписываем им желаний и стремлений, а имеем 
в виду лишь тенденции их развития.  

5 Стоит отметить, что понятия оптимальности в биологии и инженерии существенно различаются. 
Если критериями оптимальности живых систем служат их приспособленность, жизнеспособность, 
выживаемость, то в инженерии, как правило, ставится задача максимизации тех или иных необхо-
димых свойств или качеств изделий и конструкций (Vilarroya, 2002). 
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выживания (существования) биосистемы. Волвенко (2012) воспринимает «жиз-
неспособность» как бинарную характеристику (жизнеспособ-
на/нежизнеспособна), что считает препятствием к развитию принципа опти-
мального разнообразия. Однако мы считаем этот показатель многозначным и 
непрерывным. Прямо измерить жизнеспособность таких систем как популяции 
и экологические сообщества практически невозможно, поэтому для ее оценки 
необходимо привлекать другие показатели, непосредственно связанные с веро-
ятностью существования биосистем.  

В качестве таких показателей для надорганизменных биосистем наиболее 
часто используются оценки вещественно-энергетических потоков через них. 
Вещественно-энергетические критерии оптимальности можно разделить на две 
основные группы: 

- максимизация общей интенсивности вещественно-энергетических потоков 
через биосистему; 

- максимизация эффективности использования вещества и энергии биоси-
стемой. 

Первая группа критериев берет начало от гипотезы А. Лотки, развитой Г. 
Одумом и другими исследователями, о том, что развитие биосистемы направле-
но на увеличение суммарного потока используемой биосистемой энергии 
(Одум, 1986; Печуркин, 1982). Вторая группа также берет начало из работ клас-
сиков экологии. Одум (1986) в качестве основного направления развития сооб-
щества в ходе сукцессии рассматривает максимизацию биомассы (сложности, 
информации) на единицу доступного потока энергии. К этой группе также мож-
но отнести критерии максимизации замкнутости круговоротов вещества в эко-
системе и минимизации потерь полезного вещества (Горшков, 1985; Красилов, 
1986). Очевидно, что критерии интенсивности и эффективности вещественно-
энергетических процессов не противоречат друг другу. Как пишут Одум, Одум 
(1978), в соперничестве с другими системами выживают те, которые использу-
ют большее количество энергии и потребляют ее наиболее эффективным обра-
зом. Аналогичную сопряженную пару критериев предлагает Печуркин (1982): 
максимизация использованного потока энергии на единицу биоструктуры, ло-
кальные максимумы достигаются в стационарных состояниях (энергетический 
принцип экстенсивного развития); максимизация отношения захваченной энер-
гии к тратам на поддержание биомассы (энергетический принцип интенсивного 
развития). 

В наших моделях (см. раздел 2.2) в качестве критерия оптимальности ис-
пользуется максимальная биомасса, которую система может поддерживать при 
имеющемся потоке доступного ресурса, или минимальные затраты ресурса на 
поддержание единицы биомассы, которые, по сути, являются показателями эф-
фективности биосистем (также о критериях оптимизации в наших моделях см. 
раздел 2.3, пункт 2). 
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Развивая представления об оптимальности структуры сообществ, Волвенко 
(2012) предлагает включить в число оптимизируемых параметров, наряду с по-
казателями разнообразия, также численность и биомассу организмов в сообще-
стве, то есть показатели, которые в наших моделях максимизируются (являются 
целевой функцией). По мнению автора, процессы оптимизации всех этих пока-
зателей тесно взаимосвязаны, и необходимым условием существования биоце-
нотических систем является не экстремизация любого из их параметров, а оп-
тимизация соотношения этих параметров. Целью системы в данном случае яв-
ляется минимизация ее удаления от оптимального соотношения параметров. 
Такой подход, несомненно, заслуживает внимания, однако в его исследовании 
сразу возникает трудноразрешимая проблема: оптимальные соотношения пара-
метров биосистем нам неизвестны, но и целевая функция, которая бы могла 
своим экстремумом обозначить эти оптимальные значения, также неизвестна, 
поскольку представляет собой удаленность системы от неизвестного оптималь-
ного состояния. Поэтому мы, все же, считаем целесообразным начать исследо-
вание оптимальности разнообразия как оптимизируемого параметра при макси-
мизации таких показателей как суммарная биомасса (численность) и эффектив-
ность использования ресурсов системой.  

К представлениям об оптимальности биоразнообразия близок принцип его 
авторегуляции в биосфере, выдвинутый Левченко и Старобогатовым (Левченко, 
2003), говорящий о том, что биосфера постоянно «стремится» к поддержанию 
такого уровня биоразнообразия, который необходим при существующем в дан-
ный момент времени уровне непостоянства условий на планете.  

В отношении генетического разнообразия идея оптимальности была сфор-
мулирована Алтуховым с соавторами в форме концепции оптимального генного 
разнообразия (оптимальных уровней средней гетерозиготности и полиморфиз-
ма) как важнейшего условия благополучного существования популяций в нор-
мально колеблющейся природной среде (Алтухов, 2003; Алтухов и др., 1997; 
см. также раздел 3.4.5.2). 

Можно упомянуть, что термин «оптимальное биоразнообразие (optimal bio-
diversity)» использовал Thompson (1999), рассуждая о соотношении экономиче-
ских затрат и выгод при планировании политики в области сохранения биораз-
нообразия (см. раздел 5), однако эта работа относится, скорее, к социально-
экономическим, а не биологическим системам и выходит за рамки проблем, 
рассматриваемых в данной книге. 
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2.2.1.  
Два типа систем и два комплекса свойств  

в биологической иерархии 

 
 

2.2.1.1. Два типа систем в биологической иерархии 
Среди объектов на разных уровнях биологической иерархии можно выделить 

два крайних типа систем и два комплекса свойств, характеризующих степень 
целостности (интегрированности) систем, тип взаимодействия их элементов и 
способ образования управляющей системы верхнего уровня (Ляпунов, 1980; 
Макрушин, 1996; Малиновский, 2000), которые мы, в соответствии с обозначе-
нием Ляпунова, условно называем статистическими и структурными. 

Статистические системы слабоинтегрированы и состоят из функционально 
однотипных элементов, обладающих небольшими отличиями друг от друга 
(например, ткань из однотипных клеток, элементарная неструктурированная 
популяция или группа особей, выполняющих одинаковую функцию в структуриро-
ванной популяции). Их состав и поведение описываются статистическими зако-
номерностями, что и нашло отражение в их названии. Структурные системы 
состоят из функционально различных элементов и обладают в силу этого четкой 
функциональной структурой (что и отражает их название) и высокой степенью 
интегрированности (например, клетка, многоклеточный организм, популяция с 
социальной структурой, биоценоз). Малиновский (2000) для обозначения этих 
двух типов систем использует другие термины – дискретные и «жесткие» си-
стемы, однако термины, предложенные Ляпуновым, нам представляются более 
образными, поэтому мы используем их. Различия некоторых существенных ха-
рактеристик систем этих двух типов показаны в таблице 2.2.1.1.  
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Иерархия биосистем построена таким образом, что статистические системы 
состоят из множества однотипных структурных систем предыдущего иерархи-
ческого уровня, а сами являются подсистемами структурных систем следую-
щего уровня (рис. 2.2.1.1), то есть наблюдается чередование типов систем на 
разных иерархических уровнях. 

 
Рис. 2.2.1.1. Системы двух типов в биологической иерархии. Стрелками 
показаны направления функциональной дифференциации и интеграции в составе 
структурных систем следующего уровня. 

- структурные системы 
- статистические системы 
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Таблица 2.2.1.1. Основные характеристики двух типов систем в биологической 
иерархии (Букварева, Алещенко, 1997). 

 
Показатели Статистические системы Структурные системы 
Структура Система из однотипных, взаимозаме-

няемых элементов, не связанных 
между собой непосредственно, а 
объединенных лишь общим отноше-
нием к среде 

Элементы взаимодействуют случай-
ным образом 

Нет специального запоминающего 
устройства 

Высокоинтегрированная система из 
функционально различных элемен-
тов, связанных друг с другом су-
щественными связями 

 
Формируется  управляющая система 

верхнего уровня 
Есть специальное запоминающее 

устройство 
Свойства и 
поведение 
системы 

Слабо отличаются от суммы элемен-
тов и почти не имеют по сравнению с 
ними новых свойств  

Поведение определяется вероятност-
ными, статистическими законами 

Система имеет новые свойства по 
сравнению с суммой элементов 

 
Поведение определяется кибернети-

ческими  закономерностями взаи-
модействия элементов 

Устойчи-
вость и 
надежность 

Высокая надежность за счет дублиро-
вания и взаимозаменяемости элемен-
тов 

Устойчивость за счет регулирования 
и обратной связи.  

Снижение надежности, так как выпа-
дение одного элемента может при-
вести  к нарушению функциониро-
вания 

Скорость 
реакции 

Сильное снижение быстродействия 
системы в целом по сравнению со 
скоростью реакции элементов 

Скорость реакции системы определя-
ется быстродействием элементов 

Примеры 
биосистем 

Популяция (колония) прокариот, 
множество однотипных органелл 

 
Популяция (колония) одноклеточных 
эукариот, ткань из однотипных кле-
ток 

 
Популяция многоклеточных организ-
мов 

Прокариотиче-
ская клетка  

Органелла 
Эукариотическая 

клетка 
 
 
Многоклеточный 

организм  
Популяция с 

социальной 
структурой 

Прокариотное 
экологическое 
сообщество 

Экологическое 
сообщество од-
ноклеточных 
эукариот 

Экологическое 
сообщество 
многоклеточ-
ных организмов 

 
 
В конкретных биосистемах статистические и структурные свойства сочета-

ются в разных соотношениях. Например, у животных можно найти популяции, 
не подразделенные на какие-либо функциональные группы, и популяции со 
сложной и устойчивой социальной структурой. Другой пример ‒ колонии из 
однотипных организмов и колонии с сильной функциональной дифференциаци-
ей особей. Однако все это не делает попытку выделения указанных типов си-
стем бессмысленной. В зависимости от преобладания тех или иных свойств од-
ни системы более адекватно могут быть описаны как структурные, другие ‒ как 
статистические. 
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Механизмы ответа систем разных типов на изменения среды различны. От-
вет статистической системы носит стохастический (статистический) характер и 
проявляется в изменении долей элементов разных типов, активно функциони-
рующих в данных условиях. Эти изменения могут происходить в результате 
следующих процессов:  

а) дифференциального функционирования, т.е. повышения интенсивности 
работы наиболее эффективных в данных условиях элементов;  

б) дифференциального выживания и размножения элементов, т.е. отбора; 
в) случайных колебаний частот функционирующих элементов (например, 

дрейфа генов в популяции).  
Оперативный ответ структурной системы носит детерминированный (кибер-

нетический) характер и определяется скоростью реакции его элементов и эф-
фективностью их связей друг с другом. В долговременном плане в структурной 
системе могут изменяться функциональные характеристики ее элементов (ста-
тистических подсистем), происходить их специализация, дифференциация 
(разделение) или редукция. Изменение функциональной характеристики стати-
стической подсистемы происходит в результате изменения частот типов ее 
элементов, т. е. отбора тех или иных элементов, или их дифференциального 
функционирования. Долговременные (сохраняющиеся) изменения в струк-
турных системах осуществляются благодаря процессам отбора в их статистиче-
ских подсистемах. Отбор одного типа элементов соответствует сохранению или 
изменению функции статистической подсистемы (развитию структурной систе-
мы следующего уровня без усложнения). Отбор двух или более типов элементов 
соответствует разделению функции статистической подсистемы, ее дифферен-
циации на две или более подсистем, то есть развитию структурной системы сле-
дующего иерархического уровня с усложнением (см. раздел 4.5). 

 
 

2.2.1.2. Разнообразие в статистических и структурных системах 
Традиционно разнообразие понимается как число типов систем данного 

класса (например, число типов зданий в городе, число видов деревьев в лесу), а 
сложность ‒ как число элементов системы и их связей друг с другом 
(Флейшман, 1982). Разнообразие любой биологической системы в общем виде 
можно определить через число различных типов ее элементов, частоту элемен-
тов разных типов и силу связей между элементами. Конкретное содержание 
этого понятия на разных уровнях биологической иерархии различно: в клетке ‒ 
это разнообразие типов органелл и биомолекул (и их функций ‒ биохимических 
процессов); в популяциях одноклеточных и тканях ‒ разнообразие генотипов и 
фенотипов клеток; в многоклеточном организме ‒ разнообразие тканей и орга-
нов (и физиологических процессов); в простой популяции многоклеточных ор-
ганизмов ‒ разнообразие генотипов и фенотипов особей; в структурированной 
популяции ‒ разнообразие функциональных групп особей (например, каст у 
общественных насекомых, уровней социальной иерархии в популяциях высших 
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позвоночных); в биоценозе ‒ разнообразие видовых популяций и биоценотиче-
ских связей. 

Разнообразием внутри структурной системы можно считать число функцио-
нально различных элементов. Это, например, число типов молекул в клетке (в 
частности, сложность ее ферментативной системы), число функционально раз-
личных органов в организме (сложность его морфологического строения), число 
видов в биоценозе. Иерархическая соподчиненность систем разных уровней 
ведет к тому, что для биосистем структурного типа понятия разнообразия и 
сложности практически совпадают: разнообразие систем низшего уровня (эле-
ментов) определяет сложность системы высшего уровня (разнообразие элемен-
тов клетки определяет ее сложность, разнообразие видовых популяций опреде-
ляет сложность структуры биоценоза и т.п.).  

Как можно определить разнообразие внутри статистической системы, если 
мы определяем ее как систему из функционально однотипных элементов? Эле-
менты, составляющие статистическую систему, функционально однотипны, но 
не абсолютно идентичны, их различия имеют характер флуктуаций. Показателя-
ми разнообразия в статистических системах могут быть параметры распределе-
ний их элементов по выбранным признакам - например, форма и ширина рас-
пределения элементов по признаку. 

Роль разнообразия различна в функционировании и эволюции биосистем 
разных типов. В системах статистического типа разнообразие их элементов 
определяет диапазон условий, в которых функционирует система, а также слу-
жит материалом для отбора и определяет его скорость и эффективность. В си-
стемах структурного типа разнообразие соответствует таким характеристикам, 
как степень сложности и уровень организации. Сложность и организованность 
системы определяют ее способность к поддержанию гомеостаза и стабильность, 
что в свою очередь позволяет идти дальше процессу дифференциации и специа-
лизации составляющих систему элементов.  

Разная роль разнообразия в функционировании и эволюции биосистем раз-
ных типов, очевидно, должна определять и разные подходы к его изучению и 
моделированию, а также к оценке значимости разнообразия в функционирова-
нии биосистем и к разработке стратегии его сохранения в биологических систе-
мах разных типов.  

Нами была предпринята попытка выявить на качественном уровне в наиболее 
общем виде роль разнообразия в функционировании биосистем двух описанных 
выше типов в среде со случайными колебаниями параметров. Затем была созда-
на двухуровневая иерархическая модель, объединяющая нижний уровень, пред-
ставленный статистическими системами, которые можно интерпретировать как 
популяции, и верхний – структурный уровень, включающий статистические си-
стемы в качестве элементов, который можно интерпретировать как сообщество 
одного трофического уровня. В качестве дополнения к двухуровневой модели 
была разработана ее версия с возможностью расхождения статистических систем 



 32 

на градиенте условий среды, что можно интерпретировать как расхождение по-
пуляций в сообществе по экологическим нишам. 

 
В этой книге мы рассматриваем в качестве статистических и структурных си-

стем, прежде всего, два соседних иерархических уровня – популяции и состоя-
щее из них экологическое сообщество одного трофического уровня. Однако, на 
наш взгляд, общие выводы, полученные в отношении закономерностей форми-
рования разнообразия на этих уровнях, допускают их интерпретацию и на дру-
гих иерархических уровнях (см. раздел 4.5). 
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2.2.2.  
Модель структурной системы  

(экологическое сообщество одного трофического уровня) 
 

 
 
Для общего анализа процесса формирования и роли разнообразия в системе 

структурного типа, которую в избранном нами диапазоне иерархических уров-
ней биосистем можно интерпретировать как экологическое сообщество одного 
трофического уровня, была исследована аналитическая модель системы из 
функционально различных элементов одного иерархического уровня (Алещенко, 
Букварева, 1991 а). Основными параметрами модели являются разнообразие си-
стемы (число функционально различных элементов) и затраты ресурса, необхо-
димые для ответа системы на изменения внешней среды. 

В моделях оптимального разнообразия на данном этапе исследований мы 
рассматриваем один вид ресурса. Его можно интерпретировать как наиболее 
важный, лимитирующий ресурс, или некий обобщенный показатель, интегриру-
ющий доступность ряда жизненно-важных ресурсов, например, общее количе-
ство энергии, которое организмы могут поглотить в данной среде (для растений 
такой показатель зависит от количества света, влаги, минеральных веществ в 
почве и температуры). 

Ресурс, который система тратит при существовании в среде, складывается из 
двух частей: ресурс, затрачиваемый элементами системы на свое поддержание и 
нормальное функционирование в постоянных условиях среды (Ro), и ресурс, за-
трачиваемый на адаптацию к изменениям внешних условий (Rа). Таким образом, 
R=Ro+Rа. 

Модель учитывает два противоположных процесса. 
1. С ростом числа элементов происходит рост суммарных затрат ресурса на их 

самоподдержание (Ro). Зависимость величины затрат на самоподдержание от 
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числа элементов системы (N) имеет вид Ro = r0N
q0, где r0 — затраты ресурса, не-

обходимые для самоподдержания одного элемента системы, q — скорость роста 
затрат при увеличении числа элементов. В модели принимается, что рост за-
трат на самоподдержание элементов при увеличении их количества выражается 
просто в сложении ресурсов, потребляемых ими, т. е. q = 1, и указанная зави-
симость является линейной (Ro1 и.Ro2

 на рис. 2.2.2-1). 

 
 

 
Рис. 2.2.2-1. Затраты ресурса в модели сообществ 1 и 2, адаптированных к 
средам с разной степенью стабильности. Сообщество 1 состоит из популяций, 
адаптированных к более стабильной среде (σR = 0,5), сообщество 2 ‒ из популя-
ций, адаптированных к менее стабильной среде  (σR = 2,5). Ro1

 и Ro2
 ‒ затра-

ты элементов на самоподдержание, Ra1
 и Ra2

 ‒ затраты элементов на адап-
тацию, R1 и R2 ‒ суммарные затраты, R*1 и R*2 ‒ минимальные затраты ре-
сурса соответственно для сообществ 1 и 2 .  N*1 и N*2 ‒ оптимальное число эле-
ментов в сообществах 1 и 2. R*(N*) ‒ зависимость затрат ресурса от числа 
элементов в сообществах, адаптированных к разным средам. 

 
2. Вместе с этим рост числа элементов с одновременной их специализа-

цией ведет к уменьшению затрат ресурса на адаптацию всей системы к измене-
ниям условий среды (Ra1

 и Ra2
 на рис. 2.2.2-1). В биосистеме из N элементов, су-

ществующей в I-мерном пространстве факторов, каждый элемент биосистемы 
(если речь идет об организме ‒ это орган или функциональная группа клеток, если 
о биоценозе ‒ популяция организмов какого-то вида) обеспечивает адаптацию 
системы к флюктуациям параметров среды в определенной области I-мерного 
пространства. Допустим, в этой области пространства каждый из факторов среды 
колеблется с амплитудой σi. Обобщенный размах колебаний   в данной области 
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можно определить как модуль вектора c = (σ1, σ2,... σi, σI), т. е.    √∑  
 . Диффе-

ренциация элементов может происходить двумя путями: через разделение диапа-
зонов изменений одного фактора на несколько зон, в каждой из которых действу-
ет отдельный элемент, и через разделение факторов среды, т. е. измерений I-
мерного пространства, на изменения которых отвечает элемент (легко показать, 
что этот процесс является частным случаем первого). В обоих случаях происхо-
дит уменьшение амплитуды колебаний факторов σ, на которые должен отвечать 
элемент: σ > σ '; σ > σ " (рис.2.2.2-2). 

 
 
 
Рис. 2.2.2-2. Уменьшение амплитуды колебаний 
параметра среды, воспринимаемых элементами 
системы при их функциональной дифференциа-
ции. 

 
 
 
 

Для организма в качестве иллюстрации первого процесса можно привести 
дифференциацию клеток базальной мембраны в ухе позвоночных на зоны, каж-
дая из которых воспринимает звуковые колебания в своем диапазоне волн. При-
мером второго процесса может служить дифференциация жаберных дуг у пред-
ков позвоночных животных. В этом случае первичный орган совмещал функции 
питания и дыхания и, следовательно, отвечал за адаптацию, по крайней мере, к 
двум факторам среды: условиям питания и условиям дыхания. Функциональное 
разделение на челюсти и жаберные дуги соответствует разделению сфер деятель-
ности новых органов по разным измерениям I-мерного пространства факторов 
среды. Если в качестве биосистемы рассматривать биоценоз, то дифференциация 
элементов будет соответствовать разделению ниш в пространстве экологических 
факторов. 

Если обобщенное воздействие среды σ (обобщенное среднее квадратичное 
отклонение для всех факторов среды) распределяется между элементами систе-
мы равномерно (j-й элемент воспринимает колебания величиной σj = σ/N) и рас-
ходы каждого элемента системы на адаптацию растут нелинейно с ростом сред-
него квадратичного отклонения колебаний фактора, на которые он должен отве-
чать, то расходы одного элемента на адаптацию равны raj = βσq

j = β(σ/N)q, где 
q>1.  Нелинейный рост затрат элементов сообщества (популяций) был под-
твержден в ходе исследования модели популяции (см. раздел 2.3, вывод 5). 

Параметры β и q характеризуют скорость роста затрат, т.е. эффективность 
процессов адаптации на уровне элементов системы. Ресурс, затрачиваемый на 
адаптацию всей системой, равен Ra = Σraj = βN(σ/N)q = βσqN(1-q), т.е. с ростом 
числа элементов системы происходит снижение суммарных затрат на ее адапта-
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цию к изменяющимся условиям среды. Величина суммарных затрат системы R 
= Ro + Ra = r0N + βσqN(1-q) (R1 и R2 на рис. 2.2.2-1) имеет минимум при некото-
ром числе элементов системы (N*1, N*2), которое и можно считать оптималь-
ным по этому критерию уровнем разнообразия. Оптимальный уровень разнооб-
разия элементов, как видно из формулы, определяется степенью стабильности 
среды и характеристиками элементов систем. 

Таким образом, может существовать оптимальное число элементов структур-
ной системы, т. е. оптимальный уровень ее разнообразия, при котором затраты 
ресурса минимальны.  
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2.2.3.  
Модель статистической системы  

(модель популяции) 
 

 
 

Модель статистической системы в избранном нами диапазоне иерархиче-
ских уровней биосистем можно интерпретировать как модель изолированной 
элементарной популяции (Алещенко, Букварева, 1991б). Основной задачей по-
строения и исследования модели являлся качественный анализ влияния уровня 
фенотипического разнообразия внутри популяции на ее стабильность и эффек-
тивность при существовании во внешней среде со случайно меняющимися па-
раметрами.  

Среда в модели характеризуется интенсивностью потока ресурса и степенью 
стабильности. Условия среды можно разделить на ресурсные, то есть то, что 
потребляется организмами, и регулирующие, то есть факторы, регулирующие 
возможности существования организмов и потребления этих ресурсов, напри-
мер, температура, сила ветра, давление воды на глубине и т.п. (Huston, 1994). 
Для целей нашего исследования мы считаем допустимым объединить эти два 
типа факторов. В каждый момент времени реализуется некоторое значение па-
раметра среды, который можно интерпретировать как характеристику самого 
ресурса (например, как длину световой волны, размер добычи и т.п.) или как 
любой фактор среды, регулирующий его потребление. Ширина распределения 
реализующихся значений σR определяет степень стабильности среды.  

Популяция состоит из особей различных фенотипов. Фенотипический 
признак – способность особей размножаться при реализации различных 
значений параметра среды (рис. 2.2.3-1). Значительное число фенотипических 
классов, использованное в модели, соответствует моделированию полигенных 
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признаков, изменчивость которых может иметь вид нормального распределения 
(Новоженов, 1989). 

Динамика численности популяции формируется логистическим законом, ко-
торый определяется значениями постоянного коэффициента смертности, мак-
симальной скорости роста численности популяции и максимально возможной 
численности популяции (последнее можно считать емкостью среды для этой 
популяции или максимальным доступным ей объемом ресурса). 

В каждый момент времени размножается группа фенотипов вокруг реализо-
ванного значения среды (f* на рис. 2.2.3-1), которое является для них благопри-
ятным, и каждый из них воспроизводит вокруг себя группу потомков. Эти два 
показателя ‒ разнообразие размножающихся фенотипов σA и разнообразие рож-
дающихся фенотипов σB (оцениваются по дисперсии соответствующих распре-
делений) ‒ формируют в ходе эксперимента общее фенотипическое разнообра-
зие популяции σX. Разнообразие рождающихся фенотипов является наиболее 
лабильным параметром, который позволяет популяции быстро «настраивать» 
свое разнообразие в соответствии с условиями среды. Поэтому этот показатель 
в ходе вычислительного эксперимента являлся той степенью свободы, которой 
могли «оперировать» популяции, адаптируясь к условиям среды.    

 

 
Рис. 2.2.3-1. Характеристики фенотипического разнообразия популяции и за-
траты ресурса фенотипами. f* - реализованное в данный момент времени 
значение параметра среды. A – разнообразие размножающихся фенотипов; B – 
разнообразие их потомков. 

 

–  существующие фенотипы,  
–  размножающиеся в данный момент времени фенотипы, 
–  потомки размножающихся фенотипов, 
–  удельные затраты ресурса оптимальным фенотипом. 

σB 
σA 
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В данной модели мы не рассматриваем механизмы соотношения генетиче-
ского и фенотипического разнообразия, являющиеся самостоятельной обшир-
ной областью исследований. В модели связи между генофондом популяции и ее 
фенотипическим разнообразием в скрытом виде заключены в параметрах попу-
ляции (σA, σB, rmas, d), которые представляют собой комбинацию видовых харак-
теристик и генетического разнообразия (рис.2.2.3-2). Разнообразие фенотипов, 
размножающихся в каждый момент времени (σA), зависит от уровня генетиче-
ского разнообразия популяции (чем оно выше, тем больше генетическое разно-
образие фенотипов в каждом столбике и они могут размножаться в более широ-
ком диапазоне условий) и ширины зоны индивидуальной толерантности к усло-
виям среды. Разнообразие потомков (σB) также зависит от уровня генетического 
разнообразия популяции (чем больше генетическое разнообразие фенотипов в 
каждом столбике, тем больше разнообразие их потомков) и от характерной для 
популяции средней ширины нормы реакции6 (чем шире норма реакции, тем 
выше фенотипическое разнообразие потомков).  

 

Рис. 2.2.3-2. Интерпретация параметров модельных популяций как комбинации 
видовых характеристик и уровня генетического разнообразия внутри популяций. 
 

На обеспечение своего существования и размножения особи тратят ресурс. 
Чем дальше реализованное в каждый момент времени значение параметра сре-
ды от оптимального для данного фенотипа, тем больше он тратит ресурса на 
                                                 

6 Норма реакции – пределы, в которых фенотип может изменяться под действием среды без изме-
нения генотипа (Северцов, 2005). 
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существование и размножение (черная парабола на рис. 2.2.3-1). В данном слу-
чае речь идет о затратах ресурса «на единицу полезного действия», что в нашей 
модели соответствует существованию одной особи или одному произведенному 
потомку. Правомерность использования нелинейно возрастающей функции за-
трат по мере удаления реализованных условий от оптимальных можно проил-
люстрировать данными о росте потребления кислорода в разных классах мле-
копитающих при отклонении температуры от оптимальных значений (Зотин, 
Зотин, 1999; рис. 2.2.3-3). Очевидно, такой вид зависимости имеет достаточно 
общий характер и его можно применить также и к отдельным фенотипам. 

 
 

Рис. 2.2.3-3. Кривые тер-
морегуляции в разных от-
рядах млекопитающих. 
Потребление кислорода в 
% от критической точки, 
где интенсивность дыха-
ния принята за 100%.  
1 - ехидны;  
2 - сумчатые;  
3 - насекомоядные;  
4 - рукокрылые;  
5 - приматы;  
6 - неполнозубые;  
7 - зайцеобразные;  
8 - грызуны;  
9 - хищные;  
10 - ластоногие;  
11- даманы;  
12 - парнокопытные;  
13 – непарнокопытные 
(Зотин, Зотин, 1999). 

 
 

 
В ходе вычислительного эксперимента популяция вымирает или выходит в 

статистически стационарный режим с определенной средней численностью,  
распределением фенотипов и уровнем потребления ресурса. На рис. 2.2.3-4 по-
казан пример перехода популяции от начальных условий к стационарному со-
стоянию. Дисперсия численности популяции, т.е. показатель величины колеба-
ний ее численности σN, при существовании на больших временных интервалах 
была использована в качестве критерия стабильности популяции 
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Рис. 2.2.3-4. Пример перехода популя-
ции в стационарное состояние.  

 
 
 

 
 
 

 
В результате большого количества отдельных событий размножения разных 

фенотипов (черные столбики на рис. 2.2.3-1) после выхода популяции в 
стационарный режим формируется общее фенотипическое распределение, 
которое после этого практически не меняется. Ширина распределения 
фенотипов в стационарном состоянии (белые столбики на рис. 2.2.3-1) является 
показателем реализованного в данных условиях внутрипопуляционного фено-
типического разнообразия. Его можно сопоставить с шириной экологической 
ниши популяции, разнообразие рождающихся потомков ‒ с ее межфенотипиче-
ским компонентом, а разнообразие размножающихся фенотипов (показатель 
ширины зоны индивидуальной толерантности) ‒ с внутрифенотипическим ком-
понентом (см., например, Пианка 1981; рис. 2.2.3-5). 

 

Рис. 2.2.3-5. Схема формирования суммарной ширины популяционной ниши 
(ШПН) за счет двух компонентов – межфенотипического (МФК) и внутрифе-
нотипического (ВФК). Левая популяция состоит из особей-генералистов с не-
большими  отличиями друг от друга, то есть ВФК велик, а МФК – мал. Правая 
популяция состоит из специализированных особей, существенно отличающихся 
друг от друга, то есть ВФК – мал, МФК – велик (Bolnik et al., 2003). 
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В качестве целевой функции (критерия оптимизации) для популяции 
используется максимум ее численности при установленном объеме доступного 
ресурса (что эквивалентно задаче минимизации удельных затрат ресурса при 
установленной численности). Для достижения максимальной численности при 
данном потоке ресурса (или минимизации потребления ресурса при 
установленной численности) популяция должна иметь оптимальное внутреннее 
разнообразие, которое дает эту возможность. Показатель разнообразия рожда-
ющихся в каждый момент времени потомков в ходе вычислительного экспери-
мента рассматривался как степень свободы, которой может «оперировать» по-
пуляция, адаптируясь к условиям среды. 

 
Формальное описание модели 
Имеются два множества S = {si} и F = {fi} (i = 1,2,…I), элементы которых по-

ставлены во взаимооднозначное соответствие. Множество S представляет собой 
набор значений параметра среды, множество F — выделенный набор фенотипов. 

На множестве S задана функция распределения вероятности выбора s-гo зна-
чения параметра среды V(s,cR), удовлетворяющая условиям нормирования  

;0),(:  RcsVSs  
Ss

RcsV ),(                                                   (1) 

В задаче данного уровня ρμ неизменно и поэтому может быть принято рав-
ным 1. 

В каждый момент времени параметр среды принимает новое значение в со-
ответствии с заданным законом распределения вероятностей V(s,cR). Дисперсия 
σR этого распределения характеризует степень нестабильности среды 

Множество F интерпретируется как множество фенотипов. В каждый мо-
мент времени число особей популяции равно N(t). Все особи распределены по F 
фенотипам (фенотипическим классам). Количество особей f фенотипа равно п(t, 
f), т.е.N(t) = Σn(t, f) (белые столбики на рис. 2.2.3-1) 

В качестве основного фенотипического признака использована способность 
особей размножаться при определенном значении параметра среды. Каждому 
реализующемуся в момент времени t элементу s множества S (параметру среды) 
соответствует свой элемент f множества F (фенотип), для особей которого дан-
ные условия среды наиболее благоприятны в процессе размножения.  

При реализации в момент времени t элемента s* множества S размножается 
группа фенотипов вокруг фенотипа f*, в наибольшей степени соответствующего 
реализованным условиям среды (черные столбики на рис. 2.2.3-1). Предполо-
жив, что близким (по евклидовой мере) значениям параметра среды соответ-
ствуют близкие фенотипы, можно определить долю особей каждого фенотипа, 
участвующих в размножении при реализации в момент t элемента s* в виде не-
которой функции A(f, s*, сA), определенной для всех элементов s*  S и удовле-
творяющей условиям 

1)*,*,(;1)*,,(0:*,  AA csfAcsfASsFf                         (2) 
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Распределение A(f, s*, сA) можно трактовать двояко, по мере удаления фено-
типа от f* либо снижается плодовитость размножающихся особей, либо снижа-
ется доля особей, участвующих в размножении. Значение дисперсии распреде-
ления размножающихся фенотипов σА можно интерпретировать как показатель 
ширины зоны толерантности отдельных особей в популяции, аналогичный 
внутрифенотипическому компоненту. 

Особи каждого размножающегося в фиксированный момент времени фено-
типа производят потомков различных фенотипов. Потомство каждого размно-
жающегося фенотипа f* (заштрихованные столбики на рис.2) распределяется по 
фенотипам в соответствии с функцией В(q, f*, сB), (f*F), определенной на 
множестве F и удовлетворяющей условиям нормирования, аналогичным (2), т.е. 

;0)*,,(;1)*,,(:*,  


B

Fq

B cfqBcfqBFqf                                  (3) 

Таким образом, значение B(q, f*, cB) задает долю особей фенотипа q в потом-
стве размножающегося фенотипа f*. Векторы сR, сB и сA в (1) - (3) являются па-
раметрами соответствующих распределений. 

Значение дисперсии распределения по фенотипам рождающихся особей σB, 
задаваемое одним из компонентов вектора сB, является в модели наиболее су-
щественным параметром, влияющим на уровень фенотипического разнообра-
зия, воспроизводимого популяцией на каждом шаге своего развития. Это обсто-
ятельство определило при проведении вычислительных экспериментов исполь-
зование параметра σB в качестве одного из аргументов полученных зависимо-
стей 

Смертность задается в модели экспоненциальной зависимостью с постоян-
ным коэффициентом смертности d, т.е. количество погибших за время Δt особей 
определяется как N(t)dΔt. 

Механизм регулирования рождаемости моделируется логистическим зако-
ном с коэффициентом размножения b(t), монотонно уменьшающимся с ростом 
численности популяции: 

))(1(),(
max

max N
tNbNtb 

                                                                               (4) 

bmax, Nmax — константы, задающие соответственно максимальные значения 
коэффициента размножения и численности популяции. 

Предположим, что размножение особей происходит в дискретные моменты, 
а воздействие внешней среды остается неизменным между последовательными 
моментами размножения. Процесс моделирования существования популяции, 
состоящей из особей разных фенотипов, можно представить следующим обра-
зом. 

На каждом шаге моделирования (t = 1,2...) с помощью генератора случайных 
чисел и в соответствии с распределением вероятностей значений параметра 
среды V(s, сR) определяется реализованное значение параметра среды s*. Для 
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полученного элемента s* рассчитывается в соответствии с распределениями (2), 
(3) и зависимостью (4) распределение потомков по фенотипам, т.е. величины 

))(,(),,()*,,(),( FqftncfqBcsfANtb B

Ff

A 


 

Распределение погибших на t-м шаге особей определяется величинами n(t, q) 
d(qF). 

Таким образом, на начало t+1-го шага моделирования распределение общего 
количества особей по фенотипам определяется выражением 

dqtnftncfqBcsfANtbqtnqtn B

Ff

A ),(),(),,()*,,(),(),(),1(  
   

(5) 

Система (5) является основной системой рекуррентных уравнений, опреде-
ляющей динамику общей численности популяции и распределения особей по 
фенотипам. Пошаговый анализ уравнений (5) для заданных начальных условий 
n(0, q) осуществлен в соответствии со схемой метода статистических испыта-
ний. Результат одной из серий испытаний показан на рис. 4.  

Результаты моделирования численности популяции N(t) на стационарном 
режиме при варьировании параметра σB показывают существование оптималь-
ного значения его математического ожидания, т.е существует такое значение 
параметра σB, при котором величина математического ожидания N(t) достигает 
своего максимального значения N*. Значение N* и соответствующее ему значе-
ние параметра σB зависят также стабильности среды σR. На этом уровне эту за-
дачу формально можно записать в виде 

N*( σR) = max{N(σR, σB)}      (6) 
Очевидно, что значение максимальной численности (6), также должно зави-

сеть от величины доступного ресурса, которая в задаче этого уровня была при-
нята равной 1, а в задаче следующего уровня соответствует значению параметра 
ρμ.    
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2.2.4.  
Двухуровневая иерархическая модель 

(модель «популяции – сообщество») 
 

 
 

Двухуровневая иерархическая модель состоит из статистических систем 
(популяций), объединенных в структурную систему (экологическое сообще-
ство), то есть на нижнем иерархическим уровне модели имеются популяции, на 
верхнем – экологическое сообщество (Алещенко, Букварева 1991 б, 1994, 2010; 
Букварева, Алещенко, 2005). Популяции делят один и тот же ресурс, то есть 
представляют один трофический уровень. На данном этапе моделирования при-
нимается, что все популяции одинаковы по своим параметрам, то есть явления 
доминирования не рассматриваются. Еще одним упрощением является то, что 
под популяциями в модели понимаются ценопопуляции, то есть части реальных 
популяций, которые обитают в пределах данного сообщества. Очевидно, что 
при этом не рассматривается их оптимизация как частей подразделенной видо-
вой популяции.  

 
 

2.2.4.1. Модель сообщества без расхождения популяций по нишам 
На нижнем уровне иерархической модели использована модель статистиче-

ской системы (популяции), существующей в флюктуирующей среде, описанная 
в разделе 2.2.3. Предполагается, что в среде могут существовать несколько та-
ких популяций, деля между собой общий ресурс. При этом критерием для вы-
деления самостоятельных популяций является не экологическая ниша (которая 
в данной модели у всех популяций одинакова), а единство процесса размноже-
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ния внутри отдельных популяций (все фенотипы размножаются только «внут-
ри» своей популяции). 

На уровне сообщества в качестве целевой функции (критерия оптимизации) 
использован максимум суммарной биомассы всех популяций при установленном 
объеме доступного ресурса, что эквивалентно задаче минимума затрат на 
содержание популяций при условии полного поглощения доступного ресурса. 

Формирование оптимальных уровней разнообразия в ходе взаимодействия 
двух иерархических уровней представляет собой итерационный процесс, схема 
которого показана на рис. 2.2.4.1. 

 

 
Рис. 2.2.4.1. Схема итерационного процесса формирования оптимальных уров-
ней разнообразия в иерархической системе. 

 
Каждая из популяций может достигнуть максимальной численности (или 

плотности в фиксированном объеме среды), установив для этого свое 
внутреннее разнообразие на оптимальном уровне. При существовании в данной 
среде одной популяции, она потребляет весь доступный ресурс, имеет 
оптимальное внутреннее разнообразие и достигает максимально возможных в 
данной среде значений численности n*(R, ). В этих «комфортных» условиях 
при отсутствии конкуренции с другими популяциями затраты популяции на 
содержание каждой особи (удельные затраты) минимальны.  При вселении в 
данную среду других популяций, ресурс делится между ними, из-за чего 
численность (плотность) каждой из них становится ниже максимально 
возможной. При этом удельные затраты растут за счет дополнительных затрат 
на конкуренцию и на компенсацию отклонений численности (плотности) от 
оптимальных значений (например, из-за того, что особи должны тратить 

Определение оптимального внутрипопу-
ляционного разнообразия, определение 

значений численности популяций 
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дополнительные силы на поиски полового партнера или  компенсацию других 
изменений параметров популяции при ее разрежении).  

На уровне сообщества учитываются установленные на нижнем уровне 
значения численности популяций и определяется  такое число популяций 
(число видов) G, чтобы суммарная численность (биомасса) особей всех 
популяций была максимальной при заданном  объеме доступного ресурса.  

На двух иерархических уровнях решается оптимизационная задача. Оптими-
зируемым параметром на уровне популяций является фенотипическое разнооб-
разие, на уровне сообщества – число видов. В качестве критерия оптимальности  
на обоих уровнях использован максимум суммарной биомассы (численности) 
при установленном объеме доступного ресурса, что эквивалентно задаче мини-
мизации затрат ресурса на единицу биомассы. По сути, речь идет о максималь-
ной эффективности использования ресурса биосистемами (далее для краткости 
критерий оптимальности обозначен как «эффективность»). 

Такая постановка задачи принципиально отличается от описанных выше мо-
делей оптимального разнообразия одного иерархического уровня.  

В поставленной нами иерархической задаче мы сталкиваемся со случаем иг-
ры с непротивоположными интересами (Гермейер, 1976). Анализ такой модели 
в настоящее время возможен лишь с использованием принципа «строгой под-
чиненности» (Фаткин, 1972), в соответствии с которым подсистемы, имея свои 
целевые функции и не имея возможности предугадывать решения верхнего 
уровня, вынуждены экстремизировать свои параметры в условиях, определяе-
мых верхним уровнем. Задача верхнего уровня является задачей всей системы, 
задачи нижнего уровня решаются ее подсистемами. 

Реализовать принцип строгой подчиненности возможно в виде итерационно-
го процесса: 

1. Каждая из популяций потребляет весь ресурс, выделенный ей верхним 
уровнем, и развивается в сторону состояния с максимальной численностью, 
устанавливая для этого свое внутреннее разнообразие на оптимальном уровне. 

2. Значения численности популяций, выбранные на нижнем уровне, 
передаются на верхний уровень (сообщества). 

3. Верхний уровень, учитывая установленные на нижнем уровне значения 
численности популяций, определяет такое число популяций M, при котором 
затраты на их поддержание минимальны. 

4. В соответствии с выбранным числом популяций М, общий ресурс делится 
на М частей и каждой популяции достается 1/М от общего количества ресурса. 

5. Возвращение к шагу 1. 
 
Формальное описание модели 
Сообщество Ω состоит из набора популяций ωμ (μ=1,2,…Μ) и существует в 

случайно изменяющейся среде, характеризующейся объемом поступающего в 
нее ресурса R и параметром R, определяющим степень нестабильности среды. 
Каждая популяция получает часть ресурса ρμ. Каждая из подсистем ωμ, исполь-
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зуя внутренний параметр σB
μ, максимизирует свою численность (см. уравнение 6 

из раздела 2.2.3): 
N*μ (ρμ, R) = max{Nμ (ρμ, R, σB

μ)}     (7) 
где ρμ – ресурс, выделяемый Ω для ωμ. 

На верхнем уровне рассмотрим задачу минимизации системой  Ω затрат на 
«содержание» своих подсистем ωμ, при условии поглощения ими всего имею-
щегося ресурса R. При этом предполагается, что у Ω имеются два свободных 
параметра: Μ - количество подсистем (то есть число популяций) и Νμ – числен-
ность популяции ωμ, которая всегда ниже максимально возможной численности 
Νμ* (6) из-за того, что популяция получает лишь часть доступного ресурса. 

Система верхнего уровня (сообщество) определяет количество подсистем Μ 

и делит ресурс R, выделяя каждой из подсистем его долю ρμ )(
1

R




 ; це-

левая функция системы Ω учитывает «пожелания» подсистем об их оптималь-
ной численности (7).                                                   

Условие полной переработки ресурса R может быть записано в следующем 
виде 

R










1

1 ,                                                                                              (8) 

где ρ1μ – количество ресурса, перерабатываемое одной особью μ-й популя-
ции. 
Целевая функция системы верхнего уровня Ω может быть представлена в виде 

*),(
11

1 








 NNE 








                                                             (9) 

где β1μ – затраты на «содержание» одной особи μ–й популяции; φμ – функция 
«штрафа» за отклонение от оптимальной численности μ-й популяции (ее ком-
фортных условий). 

Таким образом, задача системы может быть сформулирована следующим об-
разом: минимизировать целевую функцию (9) при выполнении ограничения (8). 

В такой постановке решение данной проблемы весьма затруднительно. По-
этому, руководствуясь желанием получить хотя бы качественную оценку пове-
дения системы и ее подсистем, предлагается упростить поставленную задачу 
верхнего уровня. 

Пусть каждая из подсистем получает одинаковое количество ресурса ρ = 
R/Μ и, соответственно, устанавливает оптимальную численность N*(ρ,R). При 
этом ограничение (8) может быть переписано в виде 

ρΜΝ = R,                                                                                                         (10) 
а целевая функция (3) примет вид: Ε= Μ(β1Ν + φ(Ν,N*)), где Ν – численность 

каждой популяции, которую «хочет» установить Ω, а N* - оптимальная числен-
ность для каждой из подсистем. 
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Функция «штрафа» равна 0 при Ν = N* и возрастает при отклонении значе-
ния Ν от N* поэтому без нарушения общности в постановке задачи и в предпо-
ложении, что решение будет находиться в квадратичной окрестности N*, функ-
цию φ(Ν,N*) можно представить в виде φ(Ν,N*) = β2(N*-Ν)2. 

Таким образом, целевая функция верхнего уровня может быть записана в 
виде 

 Ε= Μ(β1Ν + β2(Ν-N*(ρ,  R))2)  minΜ, Ν                                                       (11) 
Теперь задача функционирования рассматриваемой двухуровневой системы 

может быть сформулирована так: нижний уровень максимизирует численность 
N*(R/Μ,  R)  max B N (R/Μ,  R,  B), 
а верхний уровень минимизирует «затраты» - целевую функцию Е (11) при 

ограничении (10). 
Решение в такой двухуровневой задаче без использования итерационных 

процедур может быть получено лишь в случае известной функции N* (R/Μ,  R). 
Предварительные исследования стохастической модели популяции (см. раз-

дел 2.3) дают нам такую информацию. Однако для простоты решения данной 
задачи мы без потери общности можем предположить линейность функции  N* 
относительно ее переменных, то есть       

N*=α1R/Μ-α2
 R                                                                                               (12) 

Используя соотношение (12) в (11), получим задачу оптимизации верхнего 
уровня только в терминах этого уровня, что без особых трудов дает возмож-
ность найти ее решение. 

В данном случае получим Μ* R/ R, где Μ* - оптимальное количество групп. 
Необходимо отметить, что возможны и другие эквивалентные постановки 

задач как верхнего, так и нижнего уровней. Например, для верхнего уровня 
возможно использование ограничения (8) или (10) в качестве целевой функции, 
а целевую функцию (9) или (11) в качестве ограничения. Легко показать, что 
решения эквивалентных задач будут функционально одинаковы.  

Анализ двухуровневой модели проведен с помощью комбинации данных о 
поведении стохастической модели популяции, полученных методом 
статистических испытаний (метод Монте-Карло), и аналитического решения 
оптимизационной задачи верхнего уровня (уровень сообщества). 
 
 

2.2.4.2. Модель сообщества с возможностью расхождения популяций по 
разным нишам 

Данная модель позволяет видам располагаться в разных частях диапазона 
доступного ресурса, что можно интерпретировать как распределение их эколо-
гических ниш на оси ресурса.  

Как и в предыдущих моделях, среда представлена градиентом параметра ре-
сурса. Ось ресурса образует кольцо, чтобы избежать краевых эффектов. В каж-
дый момент времени в несколько точек на оси поступает ресурс. Точки поступ-
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ления ресурса выбираются на каждом шаге моделирования случайным образом 
(рис. 2.2.4.2).  

Степень стабильности среды определяется числом ячеек, в которые поступа-
ет ресурс на каждом шаге – чем в большее число точек поступает ресурс, тем 
более стабильна среда. Количество ресурса и стабильность среды – независи-
мые параметры (установленное количество ресурса делится на установленные 
число ячеек). 

 
 
Рис. 2.2.4.2. Распределение видов на оси параметра ресурса в некий момент 
времени (вариант модели с 20 ячейками). 

 
В этой среде существует несколько видов, каждый из которых состоит из 

различных фенотипов. Как и в других моделях, фенотипический признак – спо-
собность размножаться при реализации данного значения параметра ресурса. 
Механизмы смертности, размножения и распространения фенотипов в соседние 
ячейки также сходны с таковыми в других моделях. Изначально виды размеща-
ются в каждой ячейке на оси ресурса. Через несколько поколений система пере-
ходит в стационарное состояние или все виды вымирают7. Ширина фенотипи-
ческого распределения вида интерпретируется как ширина его экологической 
ниши. Ниши видов могут перекрываться.  
 
 
 

                                                 
7 Комбинации параметров, при которых все виды вымирают, находятся за границами зоны устойчи-
вого существования системы 

Ячейки на оси значений параметра ресурса 

Численность 
особей 

Реализованные в данный момент значения  
параметра поступающего ресурса 
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Формальное описание модели  
Рассмотрим сообщество одного трофического уровня состоящее из I попу-

ляций. Сообщество существует в среде, характеризующееся градиентом пара-
метра обобщенного ресурса (этот параметр среды может быть как характери-
стикой самого ресурса, так и любым параметром среды, который определяет 
возможность использования этого ресурса, например, температура, влажность и 
т.д.). Каждая популяция состоит из J фенотипов, определяемых по их способно-
сти размножаться при реализации данного значения параметра среды. 

Обозначим Nij(t) - число особей i-й популяции j-го фенотипа в момент вре-
мени t (                  . 

Составим систему рекуррентных балансовых уравнений 
   (        (  -   

- (      
 (  ,                                                                  (13)  

где    
-
(   - количество особей умерших за интервал времени (t,t+1), а    

 (   - 
количество особей появившихся в j-м фенотипе i-й популяции. 

Пусть    
- (        (  ,                                                                                   (14)  

   
 (            (      -   -     -                 (  .                            (15) 

В (14) и (15) di - коэффициент смертности для i-го вида, rij - коэффициент рож-

даемости для соответствующего фенотипа i-й популяции, nm - доля особей 
рожденных в m-м фенотипе и перешедших в фенотип n. В соответствии с усло-
вием (15) предполагается, что рождаться могут только особи данного фенотипа 

и соседних с ним фенотипов. На параметры nm  наложено ограничение 
                  
Определим коэффициенты rij(t) следующим образом. Пусть  

r ij( t)=rmax (1−
K j(t)
R j( t)

)(1−S (t)
R

) ,                                                    (16) 

где rmax - максимально допустимый коэффициент размножения; 
  (   ∑     (   - сумма всех особей, потребляющих ресурс, 

характеризующийся j-м значением;  (   ∑    (   ‒ общая численность 
особей в момент времени t; Rj(t) - случайная величина, определяющая 
количество j-го ресурса, реализовавшееся в момент времени t; R= const - 
количество ресурса, подлежащее случайному распределению между типами 
особей (∑    (     . 

В ходе вычислительного эксперимента виды либо вымирают, либо выходят в 
стационарный режим существования. В дальнейшем анализировались парамет-
ры популяций и сообществ, достигавших стационарного режима. 
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2.3.  
Результаты 

моделирования 
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Исследование моделей структурной, статистической систем и двухуровне-

вой систем позволило сделать следующие выводы (Алещенко, Букварева, 1991 
а, б; 1994; Букварева, Алещенко, 2005). 

 
1. Оптимальные значения разнообразия существуют как в структурной, так и 

в статистической системах, то есть, в выбранном нами диапазоне иерархических 
уровней разнообразия ‒ на популяционном  и ценотическом уровнях.  

В зависимости от используемого критерия оптимальности, при оптимальном 
фенотипическом разнообразии достигается максимум численности популяции 
или минимум удельных затрат ресурса.  

Пример возникновения в модельной популяции разнообразия, оптимального 
по критерию максимальной численности, показан на рис. 2.3-1.  

 
Рис. 2.3-1. Пример возникновения оптимального значения фенотипического 
разнообразия (B*) в серии испытаний. Белые кружки – средние значения чис-
ленности популяции, черные кружки – дисперсия численности популяции (пока-
затель амплитуды колебаний численности в разных сериях испытаний). 

 

Численность 
популяции 

N 

Дисперсия 
численности 
популяции в 
серии испы-
таний 
σN 

Зона устойчивости популяции 

σB* Фенотипическое разнообразие σB 
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Зависимость средней численности популяции (белые точки на рис. 2.3-1) от 
значения дисперсии распределения рождающихся фенотипов σB имеет макси-
мум, т.е. существует оптимальный по критерию максимальной численности 
популяции уровень разнообразия возникающих в ней фенотипов σB*. Как сни-
жение, так и увеличение σB ведет к снижению средней численности популяции.  

Пример возникновения оптимальных значений фенотипического разнооб-
разия по критерию минимальных удельных затрат ресурса и минимумов функ-
ции зависимости удельных затрат ресурса от значений фенотипического разно-
образия показан на рис. 2.3-5. То есть, отклонение фенотипического разнообра-
зия от оптимальных значений ведет к росту удельных затрат ресурса. 

Поскольку разнообразие рождающихся фенотипов σB линейно связано с об-
щим фенотипическим разнообразием в стационарной популяции σX, эти выводы 
можно распространить и на общее фенотипическое разнообразие популяции 
(пример показан на рис. 2.3-5).  

На ценотическом уровне возникают оптимальные значения числа видов, при 
которых максимальна суммарная биомасса/численность сообщества или мини-
мальны удельные затраты ресурса на единицу биомассы/особь (в зависимости 
от выбранного критерия оптимизации). 

Оптимальные значения внутрипопуляционного и видового разнообразия 
устанавливаются при взаимодействии популяционного и ценотического 
уровней в конкретных условиях среды; 

 
2. Критерии оптимизации, использованные в моделях, соответствуют 

максимальной эффективности биосистем. На нижнем (популяции) и верхнем 
(сообщества) уровнях используются, по-сути, одинаковые критерии 
оптимизации. Максимизация численности (биомассы) при установленном 
объеме доступного ресурса и минимизация затрат на поддержание популяций 
при условии полного поглощения ресурса сводятся к одному ‒ минимизации 
затрат на создание и поддержание единицы численности (биомассы). То есть, 
при оптимальном внутреннем разнообразии эффективность использования 
ресурсов популяциями и сообществами максимальна. Такой критерий 
оптимизации для биологических систем представляется довольно 
правдоподобными, так как он непосредственно связан с жизнеспособностью 
биосистем. Можно ожидать, что уменьшение затрат ресурса на поддержание 
единицы численности (биомассы) системы будет увеличивать вероятность ее 
выживания в среде (жизнеспособность).  

Как показано ниже (см. раздел 4.2.1.1), этот критерий оптимизации можно 
сопоставить с показателями эффективности поддержания биомассы биосистем 
и термодинамической упорядоченности по Одуму (1986), а процесс 
оптимизации сообщества – с экологической сукцессией. Ряд исследователей 
считают, что экстремальной величиной является количество энергии, проходя-
щей через биосистемы. Так, Одум предложил «закон максимума энергии в био-
логических системах» (1986). В наших моделях на данном этапе исследований 
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возможности изменения потока энергии, проходящей через биосистемы, не рас-
сматриваются, однако можно отметить, что суммарная биомасса системы 
(например, фитомасса) может служить косвенным показателем количества 
энергии, которое через нее проходит. 

Таким образом, оптимальные значения разнообразия на популяционном и 
ценотическим уровнях соответствуют максимальной эффективности исполь-
зования ресурса популяциями и экологическими сообществами, то есть спо-
собности поддерживать максимальную биомассу/численность на единицу 
доступного ресурса. 
 

3. Существуют области значений параметров популяции, при которых попу-
ляции устойчивы.  

Существуют области значений разнообразия потомков σB и общего феноти-
пического разнообразия σХ, при которых популяция устойчива в данной среде. 
При выходе значений разнообразия из этих областей как в сторону уменьшения, 
так и в сторону увеличения, популяция становится неустойчивой. На рис. 2.3-1 
приведены результаты, показывающие зависимость статистической оценки 
дисперсии общей численности популяции σN при стационарных значениях чис-
ленности для различных значений дисперсии рождающихся фенотипов σB (чер-
ные точки). Данная зависимость характеризуется ярко выраженной зоной малых 
значений дисперсии численности популяции, что соответствует зоне устойчиво-
го существования популяции.  

Оптимальные значения σB находятся вблизи от минимальных значений этого 
параметра, обеспечивающих устойчивость популяции. Если предположить, что 
природные популяции имеют уровень фенотипического разнообразия, близкий 
к оптимальному, то данный вывод подчеркивает особую опасность снижения 
внутрипопуляционного разнообразия. Даже незначительное снижение по тем 
или иным причинам уровня фенотипического разнообразия, воспроизводимого 
популяцией, может привести к утрате ее стабильности в данной среде 

Причины утраты популяций устойчивости при снижении значений σB оче-
видны: при малых значениях дисперсии рождающихся фенотипов уменьшается 
вероятность реализации условий среды, благоприятных хотя бы для одного фе-
нотипа. Утрату устойчивости при росте σB можно объяснить тем, что при чрез-
мерно больших значениях дисперсии распределения рождающихся фенотипов в 
каждый фенотипический класс попадает слишком мало особей, из-за чего веро-
ятность вымирания популяции также увеличивается. 

На рис. 2.3-2 показаны области устойчивости популяции в пространстве 
параметров rmax, d, σA при разной степени стабильности среды σR. Области 
устойчивости популяции, построенные в отношении показателей разнообра-
зия потомков σB и общего фенотипического разнообразия популяции σХ имеют 
качественно сходный характер с областями устойчивости, построенными в 
отношении показателя разнообразия размножающихся потомков σА, показан-
ными на рис. 2.3-2. 
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Рис. 2.3-2. Границы областей существования популяций в двух средах с разной 
степенью нестабильности (популяция устойчива в зоне куба, обращенной к нам). 

 
4. При росте нестабильности среды область устойчивого существования по-

пуляции сокращается за счет состояний с низкими значениями максимального 
коэффициента, высокими коэффициентами смертности и низкими показателями 
фенотипического разнообразия. На рис. 2.3-2 видно, что увеличение значения 
σR, соответствующее уменьшению стабильности среды, уменьшает размер зоны 
устойчивости.  

Устойчивость в нестабильной среде может достигаться либо увеличением 
скорости роста популяции, либо расширением внутрипопуляционного разнооб-
разия и/или индивидуальной зоны толерантности, как показано на рис. 2.3-2, 
что можно интерпретировать как баланс между r- и К- стратегиями. 

Прогрессивные изменения любого параметра популяции (увеличение рожда-
емости, сокращение смертности, сокращение затрат ресурса, например, за счет 
совершенствования физиологических или поведенческих механизмов), а также 
увеличение разнообразия размножающихся фенотипов при прочих равных 
условиях расширяют диапазон условий среды, при которых популяция устой-
чива.  

 
5. Оптимальные значения разнообразия зависят от характеристик среды – 

степени стабильности и интенсивности потока ресурса. Реакции популяционно-

σA 

rmax 

d 
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го и ценотического уровней на изменения степени стабильности среды проти-
воположны (рис. 2.3-3). 

 
 
 

Рис. 2.3-3. Изменения оптимальных 
значений разнообразия  и эффективно-
сти на популяционном и биоценотиче-
ском уровнях при дестабилизации сре-
ды. 

 
 

 
Увеличение нестабильности среды (σR) ведет к росту оптимальных значений 

уровня фенотипического разнообразия рождающихся фенотипов (σB*) и общего 
фенотипического разнообразия (σX*) в популяции. Другими словами, для дости-
жения максимальной численности в менее стабильной среде популяция вынуж-
дена поддерживать более высокое фенотипическое разнообразие. Одновремен-
но снижается максимальная численность, которую популяция может поддержи-
вать в данной среде (рис. 2.3-4).  

Рис. 2.3-4. Увеличение оптимальных значений внутрипопуляционного разнооб-
разия и снижение максимальной численности популяции при росте нестабиль-
ности среды. 

Смещение оптимальных значе-
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среды 
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Аналогично изменяются также и оптимальные значения по критерию 
минимальных удельных затрат, при этом затраты растут при дестабилизации 
среды (рис. 2.3-5). 

 
Рис. 2.3-5. Удельные затраты ресурса популяциями в средах с разной степенью 
стабильности (σR) в зависимости от общего фенотипического разнообразия в 
популяции (σX) и от фенотипического разнообразия потомков (σB). Популяция 1 
имеет оптимальные значения σX* и σR* в более стабильной среде (σR = 0,5), попу-
ляция 2 ‒ в менее стабильной среде (σR = 2,5). Е1* и Е2* — минимальные затраты 
ресурса популяциями 1 и 2 соответственно. 

 
При неизменном уровне фенотипического разнообразия потомков популяция 

достигает в менее стабильных средах большего фенотипического разнообразия 
(пунктирные линии на левом графике рис. 2.3-5 соединяют популяции с равными 
значениями σB). 

На ценотическом уровне оптимальные значения числа видов (популяций) в 
сообществе изменяются противоположным образом ‒ при уменьшении степени 
стабильности среды оптимальное число видов уменьшается. Однако суммарная 
численность (биомасса) сообщества при дестабилизации среды снижается так 
же, как и у популяций.  

Таким образом, при увеличении нестабильности среды эффективность попу-
ляций и сообществ снижается (при том же потоке ресурса они могут поддержи-
вать меньшую биомассу). 

При увеличении степени стабильности среды все происходит наоборот: оп-
тимальное внутрипопуляционное разнообразие сокращается, оптимальное чис-
ло видов растет, эффективность биосистем увеличивается.  
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Увеличение интенсивности потока ресурса не влияет на оптимальные значе-
ния внутрипопуляционного разнообразия и увеличивает оптимальное число 
видов в сообществе. 

В модели с расхождением популяций по нишам качественный характер из-
менения оптимальных значений разнообразия на популяционном и ценотиче-
ском уровнях в зависимости от степени стабильности среды аналогичен: в ме-
нее стабильных средах оптимальное внутрипопуляционное разнообразие (ши-
рина ниш) увеличивается, а оптимальное число видов в сообществе – сокраща-
ется. В более стабильных средах наоборот – оптимальное число видов растет, 
ширина ниш сужается (рис. 2.3-6).  

 
Рис. 2.3-6. Изменение оптимальных значений внутрипопуляционного разнообра-
зия (звёздочки на рис. а) и числа видов (числа в рамках на рис. б) в модели с рас-
хождением видов по нишам. N – число ячеек, в которые поступает ресурс (яв-
ляется показателем степени стабильности среды – чем в большее число ячеек 
в каждый момент времени поступает ресурс, тем более стабильна среда). 

 
На основании противоположной реакции оптимальных значений разнообра-

зия на популяционном и ценотическом уровнях при изменении степени ста-
бильности среды можно сделать предположение о разной роли разнообразия на 
этих двух уровнях: внутрипопуляционное разнообразие является основой адап-
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тации популяций и сообществ к нестабильности среды; видовое разнообразие 
позволяет сообществу в целом более эффективно использовать ресурсы за счет 
дифференциации ниш.   

 
6. Удельные затраты ресурса  в популяции с фиксированными параметрами по 

мере роста нестабильности среды нелинейно увеличиваются, что соответствует 
ранее принятому характеру роста затрат элементов в модели структурной си-
стемы (раздел 2.2.2).  Скорость этого роста различна у популяций, адаптирован-
ных к разным средам. На рис. 2.3-7 кривая «1» показывает рост удельных затрат 
ресурса в популяции,  имеющей параметры, оптимальные в относительно ста-
бильной среде (σ1

B* на рис. 2.3-5). Кривая «2» принадлежит популяции, опти-
мальной в менее стабильной среде (σ2

B* на рис. 2.3-5). Величина затрат попу-
ляций в стабильной среде (при σR = 0 на рис. 2.3-7) соответствует затратам 
элементов сообщества на самоподдержание (r01 и r02). У популяции «1», адап-
тированной к более стабильной среде, эти затраты меньше, чем у популя-
ции «2», адаптированной к менее стабильной среде. Затраты, превышающие 
значения r01 и r02, являются затратами популяций (т. е. элементов сообщества) 
на адаптацию и растут нелинейно с увеличением нестабильности среды, при-
чем затраты популяции «1», оптимальной в более стабильной среде, растут 
быстрее. В стабильной среде особи этой популяции тратят меньше, чем особи 
популяции «2», в нестабильной среде, наоборот, больше. 

 
 
 

Рис. 2.3-7. Рост удельных затрат 
ресурса (Е) популяциями 1 и 2 в зави-
симости от степени нестабильности 
среды (σR). 

 
 
 
 
 
 
 
 

 
Популяции «1» и «2» можно интерпретировать как популяции вида-

специалиста и вида-генералиста. Таким образом, результаты моделирования 
свидетельствуют, что виды-специалисты в стабильной среде тратят меньше ре-
сурсов (более эффективны), чем генералисты, но в нестабильной среде специа-
листы вынуждены тратить больше ресурсов (становятся менее эффективными), 
чем генералисты. 
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7. Оптимальные значения разнообразия зависят от параметров модельных 
популяций: 

- разнообразия размножающихся в каждый момент времени фенотипов, то 
есть ширины зоны экологической толерантности особей (показатель разнообра-
зия потомков рассматривался как степень свободы в ходе вычислительного экс-
перимента); 
- максимальной скорости роста популяции и коэффициента смертности; 
- величины затрат ресурса фенотипами и скорости роста затрат по мере удале-

ния реализованных значений фактора среды от оптимальных значений. 
Прогрессивные изменения любого из этих параметров (расширение зоны 

индивидуальной толерантности, увеличение максимальной скорости роста по-
пуляции, снижение смертности, снижение затрат ресурса) ведут к качественно 
одинаковому результату – снижению значений оптимального внутрипопуляци-
онного разнообразия, увеличению эффективности популяций (рис. 2.3-8), и, 
следовательно, – к росту оптимальных значений видового разнообразия и уве-
личению эффективности сообществ.  

 
Рис. 2.3-8. Изменения оптималь-
ного уровня внутрипопуляционно-
го разнообразия и эффективно-
сти популяции: 
а – при увеличении максимальной 
скорости роста популяции;  
б – при расширении зоны эколо-
гической толерантности особей. 

 
 
 
 
 
 

Прогрессивные изменения указанных выше параметров модельных популя-
ций при сохранении неизменными остальных характеристик можно интерпре-
тировать как повышение степени автономизации организмов от среды и увели-
чение эффективности использования ресурсов в результате совершенствования 
физиологических или поведенческих механизмов. Другими словами, такие из-
менения можно сопоставить с повышением эволюционного уровня организмов 
(подробнее см. раздел 4.4.1). Таким образом, повышение эволюционного уровня 
организмов ведет к  росту оптимальных значений видового разнообразия и 
снижению значений оптимального внутрипопуляционного разнообразия. 

Еще одним следствием является то, что для поддержания численности уве-
личение нестабильности среды может быть компенсировано разными путями: а) 
снижением коэффициента смертности или расширением зоны индивидуальной 
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толерантности особей к колебаниям факторов среды (что можно интерпретиро-
вать как признаки К-стратегии); б) ростом максимального коэффициента раз-
множения (что можно интерпретировать как признак r-стратегии). 

Одновременное разнонаправленное изменение популяционных параметров, 
когда «улучшение» одного компенсируется «ухудшением» другого (например, 
увеличение скорости роста популяции сопровождается сужением зоны индиви-
дуальной толерантности), можно интерпретировать как разные варианты репро-
дуктивных (r- и К-), экологических (виоленты – патиенты – эксплеренты) или 
ценотических (ценофобы – ценофилы) стратегий. В этом случае характер изме-
нения оптимальных значений разнообразия предсказать трудно, так как он зави-
сит от конкретного соотношения параметров популяций. 

 
8. В целом, анализ двухуровневой модели взаимодействующих 

популяционного и биоценотического уровней позволяет сделать следующие 
выводы об изменении параметров популяций и экологических сообществ в 
зависимости от условий среды: 

- оптимальные значения числа видов и соответствующие ему значения 
суммарной численности (биомассы) растут по мере увеличения стабильности 
среды и интенсивности поступления в среду ресурса (табл.2.3.1). 

- оптимальные значения внутрипопуляционного разнообразия снижаются по 
мере стабилизации среды и не зависят от интенсивности поступления ресурса; 

- максимальная численность популяции растет при стабилизации среды и 
увеличении потока ресурса; 

- затраты ресурса в популяции, приходящиеся на 1 особь, снижаются при 
стабилизации среды;  

- суммарные затраты ресурса популяцией растут при увеличении потока 
ресурса (так как растет численность) 

 
Таблица 2.3.1. Связь между характеристиками модельных биосистем и среды: 
«+» - положительная связь, «-» - отрицательная связь; «0» – нет связи; «?» - 

связь не известна. 
              
                                    Характеристики     среды 

Характеристики 
биосистем 

Ста-
биль-
ность 
среды 

Интенсив-
ность  

потока  
ресурса 

Сообще-
ство 

Число видов 
Максимальная суммарная биомасса 

+ 
+ 

+ 
+ 

Популяция Внутрипопуляционное разнообразие 
Макс. численность (биомасса) 
Удельные затраты 
Общие затраты 

-  
+ 
- 
? 

0 
+ 
0 
+ 
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9. В соответствии с результатами моделирования, ненарушенные природные 
сообщества, существующие в стабильных средах с большим количеством ре-
сурса (далее мы будем называть их «богатыми» для краткости), должны состо-
ять из большого числа видов при низком уровне внутрипопуляционного разно-
образия, сообщества существующие в «бедных» нестабильных средах – из ма-
лого числа видов с высоким внутрипопуляционным разнообразием, в «богатых» 
нестабильных средах – из среднего числа видов с высоким внутрипопуляцион-
ным разнообразием, в «бедных» стабильных средах – из среднего числа видов с 
низким популяционным разнообразием (рис.2.3-9). 

 

Рис. 2.3-9. Предполагаемые уровни внутрипопуляционного разнообразия и число 
видов в сообществах, адаптированных к различным средам. 

 
10. Дополнительные замечания 
 
Можно предположить, что результаты, полученные для одного 

трофического уровня, качественно верны (в рамках моделируемых механизмов) 
и для биоценоза в целом. Если рассматривать все трофические уровни, то для 
каждого из них (после продуцентов) максимальное доступное для потребления 
количество ресурса определяется биомассой предыдущего уровня. При 
стабилизации среды максимальная биомасса на каждом уровне увеличивается, 
следовательно, при увеличении числа трофических уровней суммарный эффект 
усиливается – общее число видов растет еще сильнее. Важно и то, что при этом 
само число трофических уровней может увеличиваться, так как рост 
максимальных значений биомассы на каждом трофическом уровне при 
стабилизации среды соответствует сокращению потерь энергии при переходе с 
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одного уровня на другой. Однако в дальнейшем в данной книге мы не рассмат-
риваем трофические отношения и трофическую структуру сообществ. 

 
Можно предположить, что к оптимальным значениям разнообразия наибо-

лее близки ненарушенные природные системы, находящиеся в состоянии рав-
новесия (для биоценозов это соответствует климаксу). Популяции и сообще-
ства, подвергающиеся антропогенным воздействиям (эксплуатации, загрязнени-
ям и др.), а также находящиеся в условиях частых природных нарушений 
(например, в зонах нестабильных русел рек, оползней, штормовых разрушений 
и т.п.), очевидно, находятся в стороне от оптимальных значений разнообразия. 
К числу систем, которые находятся в субоптимальном состоянии, также можно 
отнести изолированные местообитания с обедненным видовым богатством (см. 
раздел 3.3.1.1). 
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3.1.  
Интерпретация моделей: 

ограничения и основные вопросы  
для верификации моделей  
на качественном уровне 

 
 
 

 
 
 

Наиболее точной моделью биосистемы  
является сама биосистема 
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Ограничения моделей оптимального разнообразия, представленных в книге 

При интерпретации представленных в разделе 2.3. результатов моделирова-
ния необходимо учитывать ряд серьезных ограничений.  

1. Модельные популяции не имеют внутренней структуры (возрастной, поло-
вой, социальной и др.), кроме параметров фенотипического распределения, и не 
подразделены на субпопуляции. 

2. Рассматриваемые в модели популяции (виды, входящие в сообщество) в 
каждой серии моделирования имеют идентичные демографические параметры. 
То есть, модельные сообщества состоят из видов с одинаковыми демографиче-
скими характеристиками. В разных сериях моделирования видовые параметры 
могут изменяться, что дает возможность сравнения сообществ, состоящих из 
видов с разными характеристиками.  

3. Модели не учитывают явления доминирования видов в сообществе. В мо-
дели без расхождения видов по нишам все популяции в сообществе имеют оди-
наковые численности. В модели с расхождением по нишам популяции имеют в 
стационарном сообществе разные численности, но на данном этапе оценка ха-
рактера ранговых распределений в модельном сообществе нами не ставилась. 
Таким образом, доминирование видов и характер ранговых распределений видов 
в сообществе мы не рассматриваем в числе факторов, влияющих на жизнеспо-
собность и эффективность сообщества. 

4. Моделируются изолированные популяции и сообщества, пространственная 
структура популяций и сообществ, процессы миграции особей и видов из сосед-
них популяций и сообществ не учитываются. 

5. Анализируются параметры популяций и биосистем, которые находятся в 
стационарном состоянии, то есть процессы развития популяций и сообществ в 
динамике (колебания численности популяций и сукцессии экологических сооб-
ществ) не рассматриваются.  

6. Моделируется сообщество одного трофического уровня (популяции делят 
один ресурс), трофические взаимодействия видов и трофическая структура со-
обществ не рассматривается. 

 
Таким образом, представленные модели описывают поведение некоторых 

идеальных экологических сообществ одного трофического уровня без доми-
нирования тех или иных видов, состоящих из изолированных элементарных 
популяций организмов одного эволюционного уровня. Все популяции ис-
пользуют один и тот же ресурс. Сообщества находятся в стационарном со-
стоянии, что можно интерпретировать как состояние климакса (если исполь-
зованы все возможности существующей биоты) или как различные варианты 
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субклимаксов или других стационарных состояний (если достижение кли-
макса в данный момент невозможно). Очевидно, что такие популяции и со-
общества в природе реально не существуют. Возможно, наиболее близкой 
аналогией с моделируемыми системами можно считать фитопланктонное 
сообщество – сосуществующие в однородной среде виды со сходными по-
требностями, простым жизненным циклом, использующие малое число од-
них и тех же лимитирующих ресурсов. 

Кроме того, в наших моделях на данном этапе исследования предполагается, 
что популяции целиком входят в сообщество. В природе же, за исключением 
хорошо обособленных небольших местообитаний (например, небольших озер), 
в сообщества входят лишь части популяций (ценопопуляции), в то время как 
популяции могут быть распространены на гораздо более обширной территории 
за пределами сообщества. Стоит, однако, отметить, что выделение популяций в 
природе во многом условно и операционально и зависит от задач и объектов 
исследования (Северцов, 2005). Не менее условно и выделение экологических 
сообществ, которое, кроме всего прочего, определяется приверженностью авто-
ра концепции дискретности или континуальности сообществ (см., например, 
Миркин и др.., 1997). 

Делают ли эти упрощения выводы, полученные в ходе анализа моделей 
бесполезными? По нашему мнению, нет. Любая модель является упрощен-
ным (генерализованным) представлением моделируемой системы. Модель, 
абсолютно точно повторяющая моделируемую систему, сама окажется 
именно этой системой. Значит, если мы не отвергаем метод моделирования 
в принципе, нам никогда не удастся добиться абсолютно точного отраже-
ния природной системы в структуре модели. Более того, важна не степень 
генерализации модели как таковая (отсутствие деталей в структуре модели 
с разных точек зрения можно расценивать и как ее недостаток, и как до-
стоинство), а адекватность интерпретации результатов моделирования сте-
пени генерализации системы. Иногда упрощенная модель, наоборот, поз-
воляет в более явной форме сформулировать вопрос и искать ответ на него. 
Например, Хатчинсон сформулировал вопрос о сосуществовании видов в 
однородной среде (планктонный парадокс) на примере наиболее простой 
ценотической системы ‒ фитопланктонного сообщества. 

 
Внутрипопуляционное разнообразие как показатель ширины экологической ниши 

В наших моделях в качестве фенотипического признака рассматривается 
способность особей размножаться при реализации того или иного значения фак-
тора среды. Как мы отмечали выше, фактор среды можно интерпретировать как 
некий ресурс или регулирующий параметр среды (например, температуру или 
влажность), который позволяет особям потреблять ресурс, имеющийся в среде. 
То есть, ширина фенотипического распределения популяции соответствует диа-
пазону факторов среды, в которых существует данная популяция, или диапазону 
параметра ресурса, который она потребляет. Поэтому в дальнейшем мы интер-
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претируем ширину распределения фенотипов в популяции как ширину ее реали-
зованный экологической ниши на оси фактора среды или ресурса. 

Поскольку, как отмечено выше, мы не рассматриваем пространственную 
структуру популяций и сообществ и процессы развития в динамике, то, очевид-
но, что говоря о нишах, мы не рассматриваем пространственные и временные 
экологические ниши.  
 
Вопросы для верификации моделей на качественном уровне 

Верификация представленных моделей оптимального разнообразия биоси-
стем на данном этапе исследований может быть проведена лишь на качествен-
ном уровне. Задача количественной верификации нами пока не ставилась. 

Чтобы принять предлагаемый в данной книге принцип оптимального разно-
образия в качестве рабочей гипотезы, мы должны показать, что наблюдаемые в 
природе и в экспериментах закономерности не противоречат результатам моде-
лирования. В соответствии с результатами моделирования, изложенными в раз-
деле 2.3, мы должны показать, что поведение реальных биосистем не противо-
речит следующим утверждениям. 

Влияние факторов среды на биоразнообразие: 
- увеличение количества ресурса в среде ведет к росту числа видов; 
- увеличение степени нестабильности среды ведет к росту внутрипопуляци-

онного разнообразия (ширины экологической ниши) и снижению числа видов; 
Взаимосвязь показателей биосистем: 
- снижение числа видов может сопровождаться увеличением внутрипопуля-

ционного разнообразия (ширины экологической ниши); 
- повышение эволюционного уровня организмов может вести к увеличению 

числа видов и сокращению межфенотипического компонента их экологических 
ниш и наоборот, снижение эволюционного уровня ведет к уменьшению числа 
видов и повышению их внутренней фенотипической гетерогенности; 

Влияние разнообразия на экосистемное функционирование: 
- максимальные показатели экосистемного функционирования наблюдаются 

при оптимальном внутрипопуляционном и видовом разнообразии (не мини-
мальном и не максимальном; 

- популяции наиболее устойчивы при оптимальном внутрипопуляционном 
разнообразии, при его сокращении или увеличении они утрачивают устойчи-
вость. 
 
Возможные причины несоответствия результатов моделирования эмпириче-
ским данным 

Учитывая перечисленные выше ограничения моделей, возможные случаи 
несоответствия между результатами моделирования и поведением реальных 
биосистем могут определяться следующими факторами: 
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- нестационарным состоянием сообщества, если оно принадлежит какой-то 
сериальной стадии сукцессии и находится в процессе развития; 

- существенными антропогенными нарушениями сообщества; 
- любыми другими факторами, которые не позволяют сообществу достичь 

оптимального стационарного состояния (например, недостатком видов в регио-
нальном пуле); 

- ключевой ролью в формировании структуры сообщества факторов, кото-
рые не учитываются в наших моделях, например, если сообщество формирует-
ся, прежде всего, потоком мигрирующих из соседних сообществ и популяций 
особей, или гетерогенностью среды. 
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3.2.1.  
Основные факторы среды  

и градиенты биоразнообразия 

 
Выявление факторов формирования биологического разнообразия – тради-

ционная задача экологических исследований. Вопрос о том, почему в одних 
сообществах больше видов, а в других ‒ меньше, всегда был одним из цен-
тральных в экологии сообществ. Исследования зависимости биоразнообразия 
(прежде всего, числа видов) от условий среды и от продуктивности как инте-
грального показателя этих условий можно считать одним из основных направ-
лений экологии. 

Можно сказать, что любой параметр среды и самой биосистемы влияет на 
биоразнообразие – время, пространство, физические и химические характери-
стики, межвидовые взаимодействия, особенности видов и популяций. Учебники 
по экологии обычно имеют раздел, посвященный факторам, влияющим на био-
разнообразие (как правило, под этим понимается, прежде всего, видовое разно-
образие). Можно выделить следующие основные группы факторов8: 

1 – количество доступной для организмов энергии; 
2 – степень стабильности среды; 
3 – степень пространственной гетерогенности среды; 
4 – экологический и эволюционный возраст сообществ и экосистем. 
Ниже мы рассмотрим лишь две первые группы факторов – количество до-

ступной для организмов энергии (см. раздел 3.2.2) и степень стабильности сре-
ды (радел 3.2.3), так как именно они моделируются в наших моделях оптималь-

                                                 
8 Иногда в качестве самостоятельной группы факторов формирования биоразнообразия выделяют 

также биологические взаимодействия (конкуренция, хищничество, мутуализм), что на наш взгляд 
является некоторой тавтологией, так как получается, что разнообразие формирует само себя. 
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ного разнообразия. Гетерогенность среды и возраст сообществ и экосистем мы 
будем учитывать лишь как факторы, модифицирующие интересующие нас за-
кономерности. 

Факторы, формирующие биоразнообразие, проявляются, прежде всего, в 
массивах данных о географических закономерностях распределения видового 
разнообразия, которые прочно вошли в учебники по экологии (см. например, 
Бигон и др., 1989; Лебедева, Криволуцкий, 2002). 

Самая известная закономерность распределения видового разнообразия – его 
широтные градиенты, о которых натуралисты пишут уже более 200 лет (см. 
Hernandez Fernandez, Vrba, 2005; Turner, 2004). На примере многих групп 
наземных и водных растений и животных показано, что число видов растет в 
направлении от полюсов к экватору (рис. 3.2.1-1)9.  

Рис. 3.2.1-1. Примеры глобальных широтных градиентов видового разнообра-
зия. Северная широта обозначена отрицательными значениями (из Clarke, 
Crame, 2003). 
 

Недавние обзоры (Hillebrand, 2004; Willig et al., 2003) подтверждают практи-
чески универсальный характер широтных градиентов видового разнообразия 
для большинства исследованных групп эукариотических организмов. Послед-
ний наиболее полный анализ данных о распределении 11567 океанических ви-
дов планктона, растений, беспозвоночных, рыб и млекопитающих показал, что 
разнообразие прибрежных видов имеет четкий широтный градиент, а разнооб-
разие видов открытого океана сосредоточено в широтах между 20° и 40° во всех 
океанах (Tittensor et al., 2010). Анализ распространения 9505 видов птиц также 
подтвердил наличие глобального широтного градиента, на котором, однако, 
хорошо видны различия в распределении видового разнообразия в северном и 
южном полушариях10 (рис. 3.2.1-2, Orme et al., 2006), 

                                                 
9 Интересно, что таким же образом изменяется число локальных культур и языков у человека 

(Pagel, Mace, 2004). 
10 Один только широтный градиент, конечно, сильно упрощает картину.  Максимальное видовое 

разнообразие сосредоточено в тропических горных регионах (Анды, Гималаи, африканская рифто-
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Рис. 3.2.1-2. Число видов птиц в квадратах 1 х 1° в зависимости от географи-
ческой широты. Серые точки – значения для отдельных квадратов, кружки – 
средние значения для данной широты. (Orme et al., 2006). 

 
Конечно, имеются исключения из этого правила. Например, не подчиняется 

«правилу широтного градиента» видовое разнообразие паразитов, водных мак-
рофитов, некоторых групп зоопланктона, ос-ихневмонид, ластоногих, некото-
рых групп морских птиц (Willig et al., 2003). Но такие исключения часто нахо-
дят специфические объяснения, не опровергающие глобальные широтные гра-
диенты. Например, смещение пика видового разнообразия брюхоногих мол-
люсков на американской части шельфа Тихого океана с экватора на север на 20° 
с. ш. (при этом на 20° ю. ш. оказывается минимальное число видов) можно объ-
яснить особенностями распределения коралловых рифов, которые определяют-
ся рельефом дна и течениями (Rex et al., 2005).  

Анализ палеобиологических баз данных показывает, что широтный градиент 
разнообразия родов морской биоты существовал на протяжении всего фанеро-
зоя (при этом зона максимального разнообразия закономерно смещалась в силу 
изменения площади океанического шельфа и климата) (Наймарк, Марков, 
2010). 

Очевидно, что сама по себе географическая широта не может быть факто-
ром, влияющим на биоразнообразие. Изменения видового разнообразия вызва-
ны какими-то факторами среды или истории, связанными с широтой. Высказа-
ны десятки гипотез, объясняющие рост видового разнообразия в тропиках. Wil-
lig et al. (2003) приводят более 30 гипотез (см. также: Hernanadez Fernandez, 
Vrba, 2005; Hillebrand, 2004). Среди них ‒ практически все факторы, которые 
вообще могут влиять на уровень видового разнообразия: особенности геомет-
рии земной поверхности, большая площадь тропических биомов по сравнению с 
более северными, увеличение доступной для организмов энергии и продуктив-
ности в тропиках; средовой стресс в высоких широтах; увеличение климатиче-

                                                                                                                     
вая долина) и число видов снижается во все стороны от этих центров биоразнообразия (Orme et al., 
2006). 
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ской стабильности и пространственной гетерогенности среды в тропиках; более 
интенсивное видообразование в тропиках; эволюционная «молодость» биомов 
умеренных и высоких широт. Как иронизирует Turner (2004), сегодня имеется 
консенсус, что причина широтных градиентов разнообразия найдена, есть лишь 
разногласия по поводу того, какая именно это причина. 

«Нулевой гипотезой» может служить объяснение широтного градиента ви-
дового разнообразия геометрическими земной поверхности. Одно из них осно-
вано на увеличении площади климатических зон при движении от полюсов к 
экватору, так как на сферической поверхности площадь, куда попадает опреде-
ленное количество света, максимальна в экваториальной зоне и сокращается к 
полюсам. Кроме того, неэкваториальные зоны разорваны на северные и южные 
части. Хорошо известно, что на большей площади имеется больше возможно-
стей для видообразования и разнообразия местообитаний, поэтому там обитает 
больше видов. Некоторые исследования показывают, что изменения числа ви-
дов лучше объясняются площадью мeстообитаний, чем температурой или про-
дуктивностью (см. Vermeij, 2005). Например, число видов птиц в колумбийских 
Андах в значительной степени определяется площадью высотных поясов (Kat-
tan, Franco, 2004). Однако многие другие работы опровергают эти выводы. Так, 
показано, что площадь сама по себе не объясняет широтные градиенты числа 
видов гнездящихся птиц в Северной Америке, Палеарктике, Австралии и Афри-
ке (см. например, Hawkins, Porter, 2001). Кроме того, этой гипотезе противоре-
чат многочисленные факты обнаружения большего числа видов на малой пло-
щади в тропиках, чем на обширной площади в умеренных и северных регионах. 

Другое «геометрическое» объяснение географических градиентов видового 
разнообразия – так называемый «mid-domain effect» (см.: Hillebrand, 2004), ко-
торый опирается на эффекты случайного распределения ареалов на ограничен-
ной поверхности. Для глобальных градиентов роль ограничителей играют се-
верный и южный полюса, для континентальных и региональных – границы кон-
тинентов, крупных островов, природных зон и т.п. Многие эмпирические дан-
ные подтверждают эту гипотезу (см. Hillebrand 2004). Так, на примере птиц Се-
верной Америки показано, что максимальное разнообразие птиц, характерных 
для горной тайги, прерий и листопадных лесов, находится в центрах этих при-
родных зон, но в то же время, распределение видового разнообразия неарктиче-
ских птиц в целом не соответствует гипотезе «mid-domain» эффекта (Hawkins, 
Diniz-Filho, 2002). Вероятно, этот эффект важен прежде всего для относительно 
небольших и хорошо ограниченных в пространстве доменов, примером которых 
может служить почти идеальное соответствие распределение числа видов бабо-
чек на Мадагаскаре модели «mid-domain» (Romdal et al., 2005).  

На фоне этих «геометрических» закономерностей действует множество дру-
гих факторов, основные из которых рассмотрены ниже (см. 3.2.2; 3.2.3). 

Сокращение видового разнообразия с высотой – столь же распространенный 
феномен, как и широтные градиенты, хотя бы потому, что при подъеме в горы 
происходит смена поясов растительности, аналогичная продвижению с юга на 
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север. Очевидно, что здесь работают те же факторы, которые формируют ши-
ротные градиенты разнообразия11.  

Вопреки распространенному мнению, что видовое разнообразие монотонно 
снижается по мере подъема в горы, не менее часто встречаются «горбатые» (уни-
модальные) зависимости числа видов от высоты, когда максимальное разнообра-
зие регистрируется на средних высотах. Так, в обзоре Rahbeck (1995) из 90 набо-
ров данных 44 выявили горбатую зависимость. Даже по данным о видовом разно-
образии тропических видов южноамериканских птиц, которые часто приводятся 
как пример снижения видового разнообразия с высотой, получается горбатая за-
висимость, если их стандартизировать на равные площади (рис. 3.2.1-3).  

 
Рис. 3.2.1-3. Общее число видов южноамериканских птиц, обнаруженное в раз-
личных высотных поясах и число видов, ожидаемое на равных площадях 
(Rahbeck, 1995). 
 

Многие высотные градиенты имеют на средних высотах оптимальные усло-
вия для определенных типов сообществ или таксонов. Например, в тропиках на 
средних высотах наблюдается «облачная зона» с максимальным увлажнением, 
наиболее благоприятная для влаголюбивых групп организмов, в засушливых 
регионах тут создаются оптимальные условия для лесов (см. например, Wei, 
Jiang, 2011), а в зоне лесов, наоборот – оптимальные условия для луговых со-
обществ. Часто на видовое разнообразие влияет снижение антропогенной 
нагрузки по мере подъема в горы.  

Зависимость видового разнообразия бентосных животных от глубины также 
часто является «горбатой» с максимальным разнообразием на глубинах 1500 – 
3000 м (рис. 3.2.1-4, Rex, 2005, см. также Бигон и др., 1989; Witman et al., 2008). 
                                                 

11 При этом надо помнить, что нередко именно в горах находятся центры видового разнообразия, 
что можно объяснить большим разнообразием местообитаний и высокой степенью изоляции попу-
ляций и видов друг от друга. 
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Многие авторы объясняют эту закономерность сменой ведущих механизмов фор-
мирования видового разнообразия. Снижение числа видов на большой глубине, 
по их мнению, определяется сокращением поступления туда пищи сверху, а 
сокращение числа видов по мере приближения к поверхности – действием кон-
курентного исключения или увеличением нестабильности среды12 (Rex, 2005). 

 
 
 
 

Рис. 3.2.1-4. Изменение числа ви-
дов неогастропод в восточной 
части Северной Атлантики (Rex, 
2005). 

 
 
 
 
 

 
Внутри континентов глобальные тренды распределения видового разнооб-

разия модифицируются особенностями рельефа, распределения засушливых 
зон, движения воздушных масс и истории формирования фаун и флор (Чернов, 
Пенев, 1993). Так, в Сибири большое влияние на распределение видового раз-
нообразия оказывает граница распространения вечной мерзлоты. Относительно 
узкая полоса подзоны южной тайги, на которую приходится южная граница 
распространения многолетней мерзлоты, оказывается важнейшей для региона 
экотонной зоной и местом сгущения разнообразия животного населения почвы 
(Стриганова, 2009). 

Кроме того, важна специфика отдельных систематических групп, «экологи-
ческое назначение таксонов», особенности их эволюции и приспособленности к 
разным условиям. Если для крупных систематических групп «широтное прави-
ло» часто выполняется, то на более низких таксономических уровнях (напри-
мер, на уровне семейств или отрядов) наблюдаются весьма разнообразные тен-
денции (Чернов, Пенев, 1993). 

На региональном и локальном масштабах набор глобальных факторов допол-
няется местными. Например, Миркин с соавторами (2010) предлагают схему 
локальных факторов, показанную на рис. 3.2.1-5. 

                                                 
12 Смена ведущих механизмов – одно из основных объяснений формирования «горбатых» зависимостей 

видового разнооюразия на градиентах продуктивности и богатства среды (см. раздел 3.2.2.4) 
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Рис. 3.2.1-5. Факторы, определяющие видовое богатство на локальном уровне 
(Миркин и др., 2010). 

 
Экотоп наиболее важен в экстремальных условиях, где формируются сооб-

щества стрессоустойчивых видов (патиентов). В других случаях, в том числе  в 
большинстве типов леса, фактор экотопа существенно модифицируется самим 
растительным сообществом. Виды-доминанты, состав которых определяется 
условиями экотопа, являются главными посредниками между экотопом и видо-
вым разнообразием сообщества. Например, сильное затенение от крон доми-
нантных деревьев снижает локальное разнообразие. Фитофаги модифицируют 
фитоценотические отношения и тем самым существенно влияют на показатели 
разнообразия. В некоторых сообществах, например в степях и саваннах, ключе-
вую роль в формировании структуры сообществ играют копытные и грызуны, а 
в лесах существенное влияние на формирование растительных сообществ ока-
зывают насекомые-вредители. В локальных местообитаниях показатели разно-
образия также определяются сукцессионным статусом сообщества, а в ланд-
шафтном масштабе важна мозаика сукцессий, которая зависит от режима нару-
шений природных экосистем. Еще один важный фактор формирования локаль-
ного разнообразия - видовой фонд или пул видов, которые могут попасть есте-
ственным путем в данное местообитание. Внутриценотическая мозаика в лесах 
формируется «окнами» от естественного вывала деревьев, а в луговых сообще-
ствах – микроместообитаниями, на которых возможны «карусели», когда раз-
ные виды по очереди занимают одно и то же место. Экотонный эффект пред-
ставляет собой повышение видового разнообразия в зоне контакта двух разных 
сообществ за счет взаимного проникновения видов. Островной эффект – хоро-
шо известное явление снижения разнообразия в небольших изолятах. 
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В формировании и функционировании разных экосистем и сообществ веду-
щими могут быть разные факторы – в одних абиотические, в других – различ-
ные биотические факторы. Миркин и др., (1997, 1994) предлагают полимодель-
ную концепцию фитоценоза, включающую различные модели формирования 
растительных сообществ: абиогенную, в которой ведущую роль играют абиоти-
ческие факторы среды (сообщества экстремальных местообитаний из стрессо-
устойчивых видов); зоогенную, в которой ведущим фактором является воздей-
ствие на растительность фитофагов (степи и саванны); антропогенную, в кото-
рой главную роль играет воздействие человека (рудеральные и используемые в 
сельском хозяйстве сообщества); модели с развитыми фитоценотическими от-
ношениями (леса, некоторые типы болот), и др. 

В качестве примера одной из этих моделей, а именно – зоогенной, можно 
привести степные и пустынные сообщества, биоразнообразие которых поддер-
живается фитофагами (Абатуров, 2006). При отсутствии фитофагов или суще-
ственном снижении их пресса сообщества изменяются и часто становятся менее 
продуктивными. Так, в европейских степных заповедниках, где был прекращен 
выпас скота, растительность существенно трансформировалась. Возникло даже 
понятие «резерватные смены растительности» - накопление сухой травы сдела-
ло невозможным возобновление типичных травянистых растений, появились 
кустарники и деревья. Видовое разнообразие сократилось, произошла мезофи-
тизация растительности, так как мощный слой подстилки увеличил влажность 
почвы. Наиболее удивительные трансформации могут происходить с пустын-
ными сообществами, где отсутствие копытных иногда приводит к развитию 
корки из мхов, лишайников и сине-зеленых водорослей, которые перехватыва-
ют все осадки. Продуктивность в степных и пустынных сообществах макси-
мальна при некотором оптимальном уровне пресса со стороны фитофагов. 

 
Таким образом, на региональном и локальном уровнях на формирование ви-

дового разнообразия действует масса местных особенностей, которая маскирует 
действие глобальных факторов, поэтому зависимости распределения видового 
разнообразия от факторов среды, которые выявляются на локальном и регио-
нальном уровне, часто отличаются от глобальных закономерностей (см. раздел 
3.2.2.4). Преобладание той или иной группы факторов, формирующих структу-
ру сообщества (абиотических или биотических) важно для понимания соотно-
шения разных механизмов в общей схеме формирования биоразнообразия (по-
дробнее см. в разделе 4.1). 
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3.2.2.  
Ресурсы и энергия 

 
 

3.2.2.1. Гипотезы о связи числа видов с количеством доступных для орга-
низмов ресурсов 

Среди огромного многообразия факторов среды, влияющих на показатели 
биологического разнообразия, важнейшим является количество доступной для 
организмов энергии – определяется ли оно непосредственно количеством ре-
сурсов (света, питательных веществ, пищи) или диапазоном регулирующих 
факторов (температуры, влажности и др.), которые позволяют организмам эти 
ресурсы использовать13.  

Количество доступной энергии определяется, прежде всего, климатом. 
Мысль о том, что климат влияет на распределение видового разнообразия через 
энергетические параметры, высказывал еще Гумбольдт и другие натуралисты 
XVIII-XIX вв. Идею, что число видов ограничивается количеством доступной 
для организмов энергии, экологи вновь стали активно рассматривать в середине 
XX в. (см. Turner, 2004; Willig et al., 2003). Гипотеза «виды – энергия» (species-
energy theory) получила формальное описание в 1980-х гг. (Wright, 1983). В со-
ответствии с ней, видовое разнообразие является функцией доступной энергии. 

Энергию, которая может влиять на жизнедеятельность живых организмов и 
тем самым – на видовое разнообразие, можно разделить на три главных потока: 
а) радиационная энергия, прежде всего, свет; б) химическая энергия, запасенная 
в органических веществах; в) тепловая энергия, то есть, температура среды 
(Clarke, Gaston, 2006). Солнечный свет поглощается растениями и является ис-

                                                 
13 Выделение ресурсных и регулирующих факторов среды предложил Huston (1994) 
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точником энергии для подавляющего большинства организмов и экологических 
процессов в биосфере (за исключением экосистемных процессов, основанных 
на бактериальном хемосинтезе). Энергия, запасенная в органических веществах 
растениями, является началом пищевых цепей и определяет разнообразие на 
высших трофических уровнях. Чаще всего в качестве показателей этого вида 
энергии используют «продуктивность». Очевидно, что в данном случае под 
«продуктивностью» понимается не показатель эффективности сообщества, а 
поток ресурса, который идет через него14 (о необходимости разделять понятия 
продуктивности и «богатства» среды см. раздел 3.5.1.3). Показатель чистой пер-
вичной продукции (net primary productivity, NPP) использовался уже в самых 
первых формулировках гипотезы «виды-энергия», в связи с чем возникла необ-
ходимость разделить гипотезы, связывающие число видов с продуктивностью, с 
одной стороны, и с количеством энергии в среде – с другой. (Turner, 2004). «Ги-
потеза продуктивности» (Wright, 1993) предполагает, что интенсивность фик-
сации энергии в ходе фотосинтеза управляет ростом и разнообразием растений, 
а через них – всем остальным биоразнообразием. Хорошо известно, что количе-
ство света уменьшается от экватора к полюсам15. Гипотеза O’Brien говорит о 
том, что видовое разнообразие может быть предсказано на основании продук-
тивности растений, подчиняющейся модели «вода-энергия» (см.: Clarke, Gaston, 
2006), которая соответствует эмпирическим корреляциям между видовым раз-
нообразием и актуальной эвапотранспирацией. «Гипотеза энергии внешней сре-
ды» (ambient energy hypothesis) говорит о том, что разнообразие непосредствен-
но контролируется влиянием температуры на организмы, так как эктотермные 
организмы снижают свою активность на холоде, а эндотермные организмы 
должны тратить существенную часть энергии на обогрев (см.: Turner, 2004; 
Clarke, Gaston, 2006). Кроме того, увеличение средних температур в низких ши-
ротах может способствовать увеличению числа видов благодаря удлинению 
вегетационного периода, и тем самым – увеличению общего объема доступного 
ресурса. Имеется также «гипотеза кинетической энергии», которая говорит о 
том, что более высокая температура увеличивает скорость метаболических ре-
акций, что может вести к более высокой скорости видообразования (см. Willig 
et al., 2003). 

Гипотезы «продуктивности» и «энергии среды»  довольно хорошо объясня-
ют широтные градиенты, но «гипотеза продуктивности» лучше работает в низ-
ких широтах, где важна водообеспеченность и показатели актуальной эвапо-

                                                 
14 Именно этот смысл вкладывается в понятие «продуктивность» в разделе 3.2, однако далее, в 

разделе 3.4 «продуктивность» следует понимать скорее как показатель эффективности функциони-
рования сообществ. 

15 Интересно, что если рассматривать средние годовые показатели, то на полюса попадает всего в  
4 раза меньше света, чем на экватор, в то время как разница между числом видов в тропической и 
полярной зонах намного больше  (Clarke, Gaston, 2006). Это несоответствие подчеркивает важность 
фактора нестабильности среды для формирования биоразнообразия (см. раздел 3.2.3). 
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транспирации, а «гипотеза энергии окружающей среды» ‒ в высоких широтах, 
где важнее тепло. 

Следующий вопрос – почему при большем количестве ресурса существует 
больше видов? Один из ответов дает «гипотеза большей численности» (Wright, 
1983; см. также: Clarke, Gaston, 2006). В соответствии с ней, на большем коли-
честве ресурса может существовать больше особей, а если учесть, что для суще-
ствования вида необходимо некоторое минимальное число особей (соответ-
ствующее минимально допустимой вероятности его вымирания от случайных 
флюктуаций численности), ‒ то и больше видов. Кроме того, большее количе-
ство ресурса позволяет существовать популяциям редких видов, которые при 
недостатке ресурса будут вымирать из-за недопустимо низкой численности. 
Однако эта гипотеза имеет существенные недостатки. Например, ее трудно 
применить к растениям, для которых рост потребления ресурса и увеличение 
биомассы часто сопровождается увеличением размера особей16 и сокращением 
их числа, что в соответствии с этой гипотезой должно вести к снижению числа 
видов (Gaston, 2000). Кроме того, эта гипотеза противоречит «биоценотическо-
му правилу Тинемана» о том, что сокращение числа видов в неблагоприятных 
условиях компенсируется увеличением численности оставшихся видов. 

Другое объяснение увеличения числа видов в более «богатой» среде дает 
«гипотеза специализации». В соответствии с ней, в более питательной среде 
виды могут потреблять ресурс в более узком диапазоне условий, то есть иметь 
более узкие ниши (см. Бигон и др., 1989; Пианка, 1981, рис. 3.2.2.1), поэтому на 
том же диапазоне ресурса «умещается» больше видов. Возможно и такое объяс-
нение: каждый вид может быть менее обильным, если более интенсивный поток 
ресурса позволяет ему обитать в меньшем числе местообитаний (см. Bonn et al., 
2004), то есть в «богатой» среде может снижаться минимальная численность 
жизнеспособной популяции (см. Currie et al., 2004). Таким образом, «гипотеза 
специализации» предполагает, что в «богатой» среде будет много видов с узки-
ми нишами, а в скудной среде – мало видов с широкими нишами. Однако стоит 
подчеркнуть, что вынужденное расширение ниши в скудной среде предполагает 
существование вида на грани минимальной численности или плотности, что 
кажется маловероятным в природных условиях. 

«Гипотеза специализации» находит подтверждение в природе. Например, 
исследования пищевых ниш лягушек в бразильской саванне (Araujo et al., 2007) 
показали, что у 3-х из 4-х обследованных видов индивидуальная специализация 
в выборе корма снижается в сухой сезон, когда пищи меньше. Это также соот-
ветствует концепции оптимального фуражирования, которая предсказывает, что 
при обилии пищи особи могут выбирать наилучшие для себя варианты, а когда 
ее мало, они вынуждены питаться более широким спектром кормов. Таким об-

                                                 
16 Для некоторых таксонов животных необходимо учитывать действие так называемого «правила 

Бергмана», то есть увеличения средней массы тела в более северных регионах по сравнению с юж-
ными. Это правило в настоящее время подтверждено для теплокровных животных – млекопитаю-
щих и птиц (см. Ashton, 2001). 
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разом, в обильные сезоны индивидуальные ниши сужаются, а в голодные сезо-
ны – расширяются.  

 
 
 

Рис. 3.2.2.1. Графическое представле-
ние «гипотезы специализации» (Пиан-
ка, 1981). 

 
 
 

 
Abrams (1995) предлагает еще два 

возможных объяснения, связанные с 
регуляцией численности и специализа-
цией популяций: 

- в более продуктивной среде уве-
личивается количество редких ресур-
сов или условий, которые нужны спе-
циализированным видам; 

- в более продуктивной среде усиливаются механизмы регуляции, зависящие 
от внутривидовой плотности, что позволяет существовать другим видам, кото-
рые исключаются из сообщества в более скудной среде (забегая вперед, отме-
тим, что это объяснение противоположно гипотезе сокращения числа видов при 
росте продуктивности из-за усиления конкурентного исключения, см. 3.2.2.4). 

Еще одна гипотеза, объясняющая рост числа видов с севера на юг – «гипо-
теза метаболических ниш», предполагающая, что рост метаболической актив-
ности эктоктермных организмов при повышении температуры увеличивает чис-
ло энергетических путей их существования, то есть экологических ниш, в теп-
лой среде. Это дает возможность более полно использовать ресурсы и увеличи-
вает число видов (см. Clarke, Gaston, 2006). 

В соответствии с этими теоретическими преставлениями, число видов долж-
но монотонно расти при увеличении количества доступной для организмов 
энергии, что и подтверждается закономерностями распределения видового раз-
нообразия на географических градиентах энергетических параметров, таких, как 
эвапотранспирация, температура, продуктивность среды (Witman et al., 2008). 

В соответствии с нашей гипотезой, в более «богатой» среде оптимальное 
число видов увеличивается (раздел 2.3, выводы 6, 8, 9). Этот вывод соответ-
ствует перечисленным выше теоретическим представлениям о росте числа ви-
дов при увеличении количества доступной для организмов энергии (группа ги-
потез «виды – энергия»). Влияние количества ресурса на ширину ниш («гипоте-
за специализации») на данном этапе исследований нами не рассматривается. 
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3.2.2.2. Мета-анализы эмпирических данных о корреляции между продук-
тивностью и числом видов в природных сообществах 

В конце 1990-х – начале 2000-х гг. вышло несколько мета-анализов17 и обзо-
ров исследований, направленных на выявление формы зависимости18 числа ви-
дов от продуктивности сообществ (Grace, 1999; Gross et al., 2000; Hector et al., 
1999, 2002 a, b; Mittelbach et al., 2001; Schmid et al., 2002; Waide et al., 1999,). 
Большинство из этих данных касается наземных экосистем, и прежде всего, 
растительных сообществ. Например, в мета-анализе Mittelbach et al. (2001) из 
171 работы 36% рассматривают сообщества наземных растений, 32% ‒ назем-
ных животных, 20% ‒ водных животных и 12% - водных и болотных растений.  

Мета-анализы показали, что не существует единой формы зависимости чис-
ла видов от продуктивности сообществ. Так, в работе Waide et al. (1999) из 200 
индивидуальных зависимостей, выявленных для водных и наземных сообществ 
30% выявили унимодальную («горбатую») зависимость числа видов от продук-
тивности, 26% - позитивную, 12% - негативную и в 32% не выявили никакой 
зависимости (рис. 3.2.2.2-1). Mittelbach et al. (2001) проанализировали данные 
171 исследования и в основном подтвердили эти результаты19. 

Мета-анализ Mittelbach et al. (2001) собрал большой материал, но при этом 
страдал рядом существенных недостатков. Как отмечают Symstad et al. (2003), 
данные из этого анализа представляют собой «коллекцию» разных типов дан-
ных и методов исследований. В частности, авторы смешали показатели биомас-
сы, продуктивности сообществ и богатства среды (количество осадков, концен-
трация питательных веществ), в то время как биомасса сообщества может одно-
значно коррелировать с продуктивностью лишь в тех случаях, если сообщество 
состоит их однолетних видов или если вся надземная биомасса каждый год от-
мирает, что характерно далеко не для всех сообществ. 

Чтобы исправить эти недостатки, на основе материалов мета-анализа 
Mittelbach et al. (2001) и дополнительных 37 работ, которые в него ранее не 
вошли, был произведен повторный мета-анализ зависимости числа видов от 
продуктивности (Gillman, Wright, 2006), в который были отобраны только 
сопоставимые данные и были исключены случаи явной ковариации числа видов 
или продуктивности с другими факторами. Существенная часть работ была 
признана непригодной ‒ для анализа отобраны только 64% от опубликованных 
зависимостей. Этот мета-анализ показал, что в целом преобладает 
                                                 

17 Мета-анализ - техника обработки данных многих исследований, при которой статистически 
анализируются результаты отдельных исследований.  

18 Очевидно, что пока не установлена причинно-следственная связь между параметрами, можно 
говорить только о корреляциях, но в рассматриваемых в данном разделе работах исследовалась 
именно зависимость числа видов от продуктивности. Зависимость продуктивности от числа видов 
рассмотрена в разделе 3.4.2.  О сравнении этих двух исследовательских задач см. раздел 3.5.1 

19 В мета-анализе Mittelbach et al. (2001) также была проанализирована частота встречаемости U-
образной зависимости числа видов от продуктивности: она встречалась в исследованиях растений 
на ландшафтном и региональном уровне и в исследованиях животных на региональном (единичные) 
и континентальном уровнях, но нигде не была основной формой. 
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положительная монотонная зависимость, а не «горбатая». На локально-
ландшафтном масштабе «горбатая» и положительная зависимости встречаются 
примерно с равной частотой («горбатая» чуть чаще), а на более крупных 
масштабах явно преобладает положительная зависимость (рис. 3.2.2.2-2).  

 
Рис. 3.2.2.2-1. Частота встречаемости разных типов зависимости числа видов 
от показателей продуктивности сообществ в исследованиях растений и 
животных на разных масштабах (Waide et al., 1999). 
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Рис. 3.2.2.2-2. Относительная частота разных форм зависимостей числа видов 
от продуктивности на разных масштабах. В левом столбике показаны рабо-
ты, которые учитывали только показатели продуктивности, в правом – к ним 
добавлены работы, которые использовали также показатели биомассы (Gill-
man, Wright, 2006). 

 
Как видно на рис. 3.2.2.2-1, «горбатая» зависимость регистрируется чаще 

при исследовании растений на локальном и ландшафтном масштабах. Почти 
половина исследований сообществ растений на локальных масштабах по дан-
ным Waide et al., (1999) выявила горбатую кривую. На континентальном и гло-
бальном масштабах в исследованиях растений доминирует положительная зави-
симость. В исследованиях сообществ животных картина другая. Позитивная 
зависимость всегда преобладает, и, в отличие от растений, «горбатая» форма 
зависимости чаще всего проявляется на больших масштабах. В целом, «горба-
тая» зависимость встречается чаще при исследовании растительных сообществ, 
чем животных (Mittelbach et al., 2001; Waide et al., 1999). Объяснением этих рас-
хождений может быть разная зависимость числа видов продуцентов и консу-
ментов (то есть разных трофических уровней) от первичной продуктивности. 
Если для сообществ растений эти два показателя относятся к одному трофиче-
скому уровню, то при исследовании сообществ животных речь идет о двух со-
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седних уровнях. Groner, Novoplansky (2003) еще раз проанализировали данные 
мета-анализа Mittelbach et al. (2001) и показали, что в исследованиях сообществ 
растений представленность разных форм зависимости не зависит от того, какие 
показатели продуктивности были использованы – прямые или косвенные. В 
исследованиях сообществ животных результат сильно зависит от использован-
ных показателей продуктивности. Также возможно, что в сообществах живот-
ных, способных передвигаться в зависимости от условий среды и степени кон-
куренции, меньше вероятность проявления тех механизмов, которые приводят к 
формированию горбатой кривой у растений. 

Результаты скорректированного мета-анализа Gillman, Wright (2006) соот-
ветствуют данным о растительных сообществах ‒ на локально-ландшафтном 
масштабе преобладает «горбатая» зависимость, на континентальном и регио-
нальном ‒ положительная. 

Важным для понимания механизмов формирования «горбатой» зависимости 
является то, что она чаще наблюдается в исследованиях, которые сравнивают 
различные сообщества, а не ограничиваются с исследованиями внутри индиви-
дуальных сообществ (рис. 3.2.2.2-3, Mittelbach et al., 2001; Waide et al., 1999). 
Это можно объяснить тем, что внутри сообществ спектр вариаций продуктив-
ности уже, чем среди различных сообществ, выявляется лишь часть зависимости. 
Исследования, которые пересекают типы сообществ, оперируют с большим диапа-
зоном продуктивностей и могут выявить всю функцию целиком (см. ниже, 3.2.2.4). 

 
 
 
 

Рис. 3.2.2.2-3. Частота 
встречаемости разных 
типов зависимости числа 
видов от показателей 
продуктивности 
сообществ и богатства 
среды в исследованиях 
индивидуальных 
сообществ и при 
использовании данных их 
разных сообществ 
(Mittelbach et al., 2001). 
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Надо сказать, что метод мета-анализа подвергается суровой критике со сто-
роны «полевых» экологов за формализованный подход, не соответствующий 
многообразию природы. Так, Whittaker (2010) критиковал мета-анализы Mittel-
bach et al. (2001), Gillman, Wright (2006) и даже призывал перестать заниматься 
этим видом исследований. Hillebrand, Cardinale (2010) также указывали на недо-
статки метода мета-анализа в отношении природных сообществ. Дело в том, что 
этот тип исследований был разработан для массивов стандартных обследова-
ний, проводимых по единым схемам и параметрам (например, для испытаний 
лекарств в клиниках), а в экологии большинство исследований индивидуальны 
и преследуют свои уникальные цели, методы сбора данных также подчиняются 
какому-то единому стандарту. Уиттекер предложил 7 критериев для включения 
исследований в мета-анализ и показал, что им соответствует только малая часть 
работ, включенных в упомянутые выше мета-анализы. Так, минимальным необ-
ходимым требованием является то, чтобы все анализируемые работы использо-
вали одинаковые переменные. Но даже это условие выполняется далеко не все-
гда. В исследованных работах используются разные показатели как для оценки 
видового разнообразия, так и для оценки продуктивности. Например, для оцен-
ки продуктивности используются такие показатели, как биомасса, количество 
осадков, эвапотранспирация, высота растительности, NDVI, поток углерода че-
рез разные трофические уровни, доступность ресурсов, географическая широта, 
высота над уровнем моря, глубина и др. Эти показатели связаны с продуктивно-
стью часто нелинейно, что может искажать результирующие зависимости числа 
видов от продуктивности. Масштаб, на котором проводятся исследования, так-
же различен. Несмотря на это, мы все же сочли возможным привести здесь дан-
ные мета-анализов, так как они дают некоторую общую картину выявленных 
закономерностей. 

 
Вывод о росте оптимального числа видов при увеличении количества ресур-

сов в среде, сделанный на основе принципа оптимального разнообразия, соот-
ветствует эмпирическим данным о положительных корреляциях между числом 
видов и количеством доступной энергии и между числом видов и продуктивно-
стью сообществ, выявленным на локальном, региональном и глобальном уров-
нях. Специального объяснения требуют случаи выявления негативной и унимо-
дальной («горбатой») зависимостей числа видов от продуктивности сообществ 
(см. далее, раздел 3.2.2.4). 

 
 

3.2.2.3. Глобальный и континентальный масштаб: подтверждение гипотезы 
«виды-энергия» 

Как было сказано ранее, на глобальном и континентальном масштабе наибо-
лее часто выявляется положительная зависимость числа видов от продуктивно-
сти сообществ. Прежде всего, это касается упомянутых выше широтных гради-
ентов видового разнообразия (см. раздел 3.2.1), которые можно объяснить уве-
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личением количества доступной для организмов энергии на единицу поверхно-
сти. Так как количество доступной энергии обусловлено комбинацией климати-
ческих факторов (света, температуры, влажности, продолжительности вегета-
ционного периода), наряду с широтными градиентами также хорошо выражен 
рост числа видов по мере увеличения различных климатических индексов.  

Зависимость числа видов от климатических параметров характерна и для 
наземных, и для морских сообществ ‒ растений, позвоночных, насекомых, вод-
ных беспозвоночных, рыб, кораллов (см. Clarke, Gaston, 2006; Currie et al., 
2004). Большинство градиентов видового разнообразия растений и животных на 
суше показывают, что они лучше всего объясняются различными энергетиче-
скими параметрами и балансом влаги и тепла (Hawkins et al., 2003). Эту законо-
мерность подтвердили Whittaker et al. (2007) на данных о распределении видов в 
Европе.  

Модели, учитывающие баланс воды и энергии, лучше всего описывают реаль-
ное распределение разнообразия древесных растений в масштабе континентов и 
всего мира (Field et al., 2005). Соотношение водообеспеченности и температуры 
объясняет от 70% до 90% вариаций таксономического разнообразия деревьев (см. 
Currie et al., 2004, рис. 3.2.2.3-1). Распределение видового разнообразия сосудистых 
растений на территории Восточной Европы также объясняется в основном факто-
рами «энергии» и «влаги» (Морозова, 2008). 

 
Рис. 3.2.2.3-1. Распределение видов деревьев в неотропиках (Currie et al., 2004). 
 
Индексы тепла и влаги, а также показатели первичной продуктивности важны и 

для распределения видового разнообразия животных (см. Clarke, Gaston, 2006). На 
Русской равнине максимумы видового разнообразия многих групп растений и жи-
вотных сосредоточены в полосе широколиственных лесов и лесостепи, где наблю-
дается соразмерность факторов тепла и влажности (см. Чернов, Пенев, 1993). 

Видовое разнообразие животных также хорошо коррелирует с температурой 
или потенциальной эвапотранспирацией (Clarke, Gaston, 2006). Ведущая роль 
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тепла выявлена в распределении видового разнообразия животных на террито-
рии бывшего СССР (см. Чернов, Пенев, 1993). Число видов бабочек и птиц в 
Британии растет с увеличением летней температуры, число видов амфибий, 
рептилий, птиц и млекопитающих в Северной Америке растет с ростом 
потенциальной эвапотранспирации (Gaston, 2000, рис. 3.2.2.3-2).  

 
Рис. 3.2.2.3-2. Примеры положительной зависимости числа видов от показате-
лей тепла из статьи Gaston (2000): число видов птиц в Великобритании (в 
клетках 10 х 10 км), число видов брюхоногих моллюсков в восточной части Ти-
хого океана (на1° широты); число видов жуков Epicauta в Северной Америке (в 
клетках 2,5 x 2,5°). 

 
Относительная значимость факторов температуры и влаги изменяется с широ-

той. Видовое богатство на севере зависит главным образом от температуры, а в 
южных широтах – от влагообеспеченности20. Как отмечает Чернов (1991), силь-
нее всего корреляция видового разнообразия с теплом выражена в холодных при-
полярных регионах, а южнее она ослабевает. «Переключение» ключевого фактора 
происходит у разных таксономических групп на разной широте ‒ при разном со-
отношении «энергии» и «влаги» (Hawkins et al., 2003; Whittaker et al., 2007). 

                                                 
20 Выше мы упоминали, что сходным образом меняется с широтой объяснительная сила гипотез о 

зависимости видового разнообразия от «энергии среды» и от «продуктивности среды» (см. раздел 
3.2.2.1). 
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Морское биоразнообразие эктотермных организмов связано, прежде всего, с 
температурой поверхности океана21. В одном из последних мета-анализов (Tit-
tensor te al., 2010) обработаны данные о 11567 морских видов (зоопланктона, 
растений, беспозвоночных, рыб и млекопитающих). Наиболее сильная связь для 
большинства групп выявлена с температурой поверхности океана (рис. 3.2.2.3-
3). Для одной группы – ластоногих ‒ выявлена отрицательная зависимость чис-
ла видов от температуры. Связь с первичной продуктивностью (положительная) 
выявлена только для млекопитающих (ластоногие и китообразные), причем для 
этих групп она более важна, чем связь с температурой (а у ластоногих связь с 
температурой вообще отрицательная).  

 
Рис. 3.2.2.3-3. Среднее нормализованное видовое разнообразие в зависимости 
от температуры поверхности океана: суммарное, видов открытого океана и 
прибрежных видов. На правом графике серым цветом показаны данные, вклю-
чающие виды ластоногих, черным – без ластоногих (Tittensor et al., 2010). 

 
Для глубоководных бентосных сообществ лучшие предсказатели распределе-

ния видового разнообразия ‒ показатели первичной продуктивности в верхних 
слоях океана. Как упоминалось ранее, сокращение количества доступной энер-
гии – главный фактор уменьшения числа видов бентоса с глубиной. Биомасса 
глубоководных организмов на 2-3 порядка ниже, чем в верхних зонах (Rex, 
2005). 

Таким образом, эмпирические данные говорят о том, что число видов растет с 
увеличением количества доступной энергии. Однако механизмы этой законо-
мерности пока не выявлены. Currie et al., (2004), используя данные о распреде-
лении видового разнообразия неотропических деревьев, бабочек в Северной 
Америке и гнездящихся птиц в США и Канаде, предприняли попытку проверки 
трех гипотез, объясняющих механизмы климатических градиентов видового 
разнообразия. Действие «гипотезы увеличения численности» (см. выше, раздел 
3.2.2.1) в ее классическом виде не подтвердилось. Рост числа видов оказался не 
связан с ростом плотности организмов, который в свою очередь, не связан с 

                                                 
21 Речь идет именно о поверхности океана, так как ниже океанического термоклина на глубине 100 

– 1000 м  температура воды постоянная и составляет всего несколько градусов С. 
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ростом продуктивности. Также маловероятно, что наблюдаемые градиенты объ-
ясняются географическими вариациями минимальной жизнеспособной числен-
ности популяций или индивидуального потребления энергии особями (Currie et 
al., 2004).  

 
Выявленная на глобальном и континентальном масштабах закономерность 

роста видового богатства при увеличении количества доступной энергии полно-
стью соответствует выводу об увеличении оптимальных показателей числа ви-
дов в более «богатых» средах, сделанному на основании принципа оптимально-
го разнообразия биосистем. 

Однако модели оптимального разнообразия, представленные в данной книге, 
рассматривают биосистемы на локальном уровне, а рассмотренные в данном 
разделе закономерности, относятся к глобальному и континентальному масшта-
бам. Встает вопрос ‒ правомерно ли сопоставление этих данных с результатами 
моделирования? На наш взгляд, это вполне приемлемо. Выявленные на гло-
бальном и континентальном уровне закономерности изменения видового богат-
ства получены в большинстве случаев на основании сравнения данных о числе 
видов в локальных сообществах. В тех случаях, когда используются данные о 
числе видов по регионам, их также можно сопоставить с локальным разнообра-
зием, так как между показателями видового разнообразием на локальном и ре-
гиональном уровне имеется монотонная положительная корреляция. 

 
 

3.2.2.4. Локальный и региональный масштаб: унимодальная форма корре-
ляции между числом видов и продуктивностью 

Примеры унимодальной формы корреляции 

Как было сказано выше (см. раздел 3.2.2.2), на глобальном и 
континентальном масштабах преобладает положительная зависимость числа 
видов от продуктивности, а на локальном масштабе наиболее часто встречается 
унимодальная («горбатая») форма зависимости, при которой число видов 
максимально при некоторых средних значениях продуктивности (рис. 3.2.2.4-1).  

Унимодальная форма зависимости числа видов от продуктивности была 
описана Grime в 1970-е гг. для травянистой растительности Британии и быстро 
стала очень «популярной» среди специалистов. Многие исследования, 
проведенные до 1990-х гг., свидетельствовали о преобладании «горбатой» 
формы зависимости числа видов от продуктивности сообществ. Поскольку 
«горбатая» форма зависимости часто обнаруживается также на градиентах 
глубины и высоты (см. 3.2.1), такую форму зависимости предложили считать 
универсальной эмпирической закономерностью (см. Бигон и др., 1989; Graham, 
Duda, 2011).  

Для наземных и водных сообществ имеются многочисленные примеры 
унимодальной зависимости числа видов от продуктивности. Ниже приведены 
некоторые примеры. 
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Рис. 3.2.2.4-1. Пример горбатых кривых из работы Tilman, Pacala (1993): число 
видов в средиземноморских травяных сообществах (слева) и изменение числа 
видов на протяжении «калифорнийского климатического градиента».  

 
Анализ данных о фитопланктоне из разных частей океана выявил горбатую 

зависимость числа видов от биомассы (рис. 3.2.2.4-2, Irigoien et al., 2004), 
причем при высоких показателях биомассы, соответствующих «цветению» 
воды, типично доминирование всего одного вида фитопланктона.  

 
 
 
Рис. 3.2.2.4-2. Корреляция 
числа видов и биомассы 
фитопланктона. Разными 
значками показаны пробы 
из разных районов океана 
(Irigoien et al., 2004). 

 
 
 
 
 
 

 
При обследовании сообществ бентоса и обрастателей в Северной Атлантике 

на локальных (менее 20 км) и ландшафтных (20 – 200 км) масштабах наиболее 
часто (53% из всех выявленных зависимостей) встречалась «горбатая» 
зависимость числа видов от продуктивности экосистем, которая определялась 
по содержанию хлорофилла в воде (рис. 3.2.2.4-3). На ландшафтном масштабе 
были выявлены также положительные, а на локальном – негативные22 
зависимости (Witman et al., 2008). 

                                                 
22 Негативная зависимость выявлена для  сообществ обрастателей на скалах и буйках. 
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Рис. 3.2.2.4-3. Зависимость числа видов бентосных беспозвоночных в Канадской 
Арктике от содержания хлорофилла (Witman et al., 2008). 
 

Сравнение данных о 33 озерах в Северной Америке выявило «горбатые» за-
висимости числа видов от первичной продуктивности для всех исследованных 
групп организмов (фитопланктона, макрофитов, коловраток, веслоногих и вет-
вистоусых рачков), кроме рыб (Dodson et al., 2000; рис. 3.2.2.4-4). Уровень про-
дуктивности, при котором наблюдается максимальное число видов, соответ-
ствует олиготрофным и слабо-мезотрофным озерам (30-300 г С/м2 в год). При 
переходе к эутрофным озерам видовое разнообразие снижается. 

 
Рис. 3.2.2.4-4. Зависимость числа видов 6 групп организмов от первичной про-
дуктивности в 33 озерах США (Dodson et al., 2000). 
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 «Горбатая» зависимость проявляется также и для других показателей 
разнообразия, например, для индекса Шеннона. Так, при обследовании 
прибрежных районов Эгейского моря, подвергающихся эвтрофированию, были 
выявлены унимодальные зависимости этого индекса в отношении трех 
показателей степени эвтрофирования – обилия и биообъема фитопланктона, а 
также концентрации хлорофилла (рис. 3.2.2.4-5, Spatharis te al., 2011). На 
градиенте обилия фитопланктона вычислялся индекс Шеннона по обилию, на 
градиентах биообъема фитопланктона и концентрации хлорофилла вычислялся 
индекс Шеннона по биообъему.  

 
Рис. 3.2.2.4-5. Зависимости 
страндартизированного 
коэффициента Шеннона от 
показателей эвтрофирования в 
Эгейском море (Spatharis te al., 
2011). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

«Горбатые» зависимости числа видов зоопланктона, зообентоса и рыб от 
продуктивности фитопланктона получены для озер на территории бывшего 
СССР (рис. 3.2.2.4-6, Алимов, 2001). Наибольшее число видов гетеротрофов 
приходится на дипазон первичной продуктивности от 1100 – 1600 ккал/м2 в год, 
в среднем – около 1400 ккал/м2 в год. Выявленные для зообентоса и 
фитопланктона положительные корреляции между числом видов и 
продуктивностью охватывает только восходящую часть «горбатой» 
зависимости (рис. 3.2.2.4-6). 
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Рис. 3.2.2.4-6. Корреляции между числом видов и первичной продуктивностью в 
озерах на территории бывшего СССР (Алимов, 2001). 
 

Примером выявления «горбатой» зависимости в наземных растительных 
сообществах может служить обобщение данных для северо-востока США (Jen-
nings et al., 2005). В этом анализе были собраны и стандартизированы данные о 
числе видов растений и чистой первичной продукции в разных типах сообществ 
на протяжении обширного региона (4760 площадок на площади 941 тыс. кв. 
км). При сравнении отдельных площадок в пределах отдельных сообществ, ти-
пов растительности и региона обнаружены только слабые линейные положи-
тельные и отрицательные зависимости. Явная зависимость унимодальной фор-
мы была обнаружена при сопоставлении сообществ на протяжении региона 
(рис. 3.2.2.4-7). Сообщества на этой «горбатой» зависимости распределились на 
градиенте продуктивности, который совпадает с ростом увлажненности. Сухие 
местообитания оказались слева на восходящей части кривой, умеренно 
увлаженные – в центральной части с максимальным числом видов, переувлаж-
ненные – в нисходящей зоне наиболее продуктивных сообществ, но с наимень-
шим числом видов. Интересно, что выявленная форма зависимости сохраняется 
для разных жизненных форм растений (рис. 3.2.2.4-8). 
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Рис. 3.2.2.4-7. Зависимость числа видов на стандартной площадке от продук-
тивности. Каждый значок показывает среднее значение числа видов в данном 
сообществе. Принадлежность сообществ к типам растительности показана 
разными значками (Jennings et al., 2005). 

 
 
 
Рис. 3.2.2.4-8. Зависимость 
числа видов трав, кустар-
ников и деревьев на стан-
дартной площадке от про-
дуктивности сообществ 
(Jennings et al., 2005). 

 
 
 
 
 

Gross et al. (2000) провели анализ данных о травяных сообществах, 
полученных по проекту LTER (Long Term Ecological Research), используя 
постоянные показатели разнообразия (число видов на м2) и продуктивности 
(скошенная надземная биомасса с площадки) из 6 регионов проекта, которые 
включали разные типы травяных сообществ (заброшенные поля, низкотравные 
и высокотравные прерии, арктические и альпийские луга). Авторы не нашли 
«горбатой» зависимости на локальном масштабе (сравнение площадок внутри 
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одного поля). Такая зависимость была выявлена только на континентальном 
масштабе – при сопоставлении данных по отдельным полям в переделах всей 
Северной Америки (рис. 3.2.2.4-9). Однако при сопоставлении данных по типам 
сообществ в том же масштабе (например, при сравнении альпийских лугов из 
разных регионов) зависимости тоже обнаружить не удалось. Сами авторы 
считают, что отсутствие статистически выраженных зависимостей в этом 
исследовании может объясняться недостатком диапазона продуктивности на 
локальном масштабе (внутри поля) и при сравнении данных внутри одного типа 
сообществ. 

 
Рис. 3.2.2.4-9. Число видов в зависимости от продуктивности. Показаны 
данные по отдельным полям на протяжении Северной Америки. Прерии 
обозначены черными символами, тундра – белыми, разные кружки, ромбы, 
квадраты и треугольники представляют разные регионы исследований (Gross 
et. al., 2000). 

 
Данные Gross et al., (2000) показывают важность двух масштабов в исследо-

ваниях – масштаба исследуемых объектов и масштаба их сопоставления. Так, 
сравнение в масштабе континента отдельных полей и типов сообществ дало 
совершенно разные результаты. 

Примером «горбатой» формы корреляции между числом видов и продук-
тивностью для наземных сообществ животных могут служить данные Чернова 
(1978) о распределении видового разнообразия почвенных беспозвоночных в 
тундрах Таймыра. Минимальные индексы разнообразия были зафиксированы 
на первых стадиях зарастания голых пятен с минимальной биомассой и в луго-
вых группировках с максимальной биомассой, в последнем случае – в основном 
за счет обилия одного вида дождевого червя (рис. 3.2.2.4-10). 

  
 
 
 
 

Число видов 
на 1 м2 

Продуктивность, г/м2 в год 
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Рис. 3.2.2.4-10. Информационные 
индексы разнообразия всей совокуп-
ности беспозвоночных мезофауны 
почвы и соответствующих группи-
ровок коллембол в окрестностях 
пос. Тарея. А, Б – пятнистая тунд-
ра (А – пятна голого грунта, Б – 
зарастающие пятна); В – бугорко-
вая  осоково-моховая тундра; Г – 
разнотравно-дриадовые группиров-
ки; Д – луговые группировки (Чер-
нов, 1978). 

 
«Горбатая» форма корреляции между числом видов и показателями продук-

тивности или количества ресурса в среде формально противоречит выводу о 
росте оптимального числа видов в более «богатых» средах, сделанному на ос-
новании принципа оптимального разнообразия, поэтому необходимо более по-
дробно остановиться на возможных объяснениях возможных причин формиро-
вания этой формы зависимости в природе. 
 
Восходящая и нисходящая фазы унимодальной зависимости 

Как было сказано выше, унимодальная зависимость чаще проявляется при 
сравнении разных местообитаний (раздел 3.2.2.2, рис. 3.2.2.2-3), поэтому мно-
гие исследователи считают, что «горбатая» зависимость является суммой «ку-
сочков», отражающих разные местообитания, внутри которых, в гомогенных 
условиях, зависимости либо монотонны, либо не выявляются. Причем характер 
зависимости может как совпадать, так и не совпадать с направлением суммар-
ной «горбатой» зависимости (рис. 3.2.2.4-11, Guo, Berry 1998; Hoffman, Dodson, 
2005; Scheiner et al., 2000). Более обширные градиенты условий среды дают 
возможность проявиться горбатой кривой, а в гомогенных условиях мы видим 
лишь маленький монотонный фрагмент этой зависимости. 

 
Рис. 3.2.2.4-11. Гипотетический 
пример включения в суммарную 
«горбатую» зависимость раз-
нонаправленных локальных за-
висимостей (Scheiner et al., 
2000). 

 
 

Примером, когда разные участки «горбатой» кривой представлены разными 
типами сообществ, могут служить результаты обследования сообществ в пу-
стыне Чихуахуа. На обследованном участке в 20 га все оказалось очень малень-
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ким, так же как и знаменитые собачки, названные именем этой пустыни. На 
этом участке имелось существенное разнообразие микроместообитаний, кото-
рые и расположились на разных участках «горбатой кривой» (рис. 3.2.2.4-12, 
Guo, Berry, 1998). 

 
Рис. 3.2.2.4-12. Зависимость числа видов от биомассы на участке 20 га в пу-
стыне Чихуахуа. Обратите внимание на разный масштаб оси биомассы (Guo, 
Berry, 1998).  
 

Стоит повторить, что рассмотренные выше мета-анализы (Gillman, Wright, 
2006; Mittelbach et al., 2001; Waide et al., 1999) показали, что в сообществах рас-
тений на локальном масштабе положительная и негативная зависимости выяв-
ляются примерно с одинаковой частотой и реже унимодальной, а для сообществ 
животных положительная зависимость выявляется чаще «горбатой» и негатив-
ной. Выявленные монотонные зависимости можно трактовать как части гене-
ральной горбатой зависимости, если в наборе обследованных условий нет 
наиболее бедных или наиболее продуктивных местообитаний (Waide et al., 
1999).  

Положительная зависимость встречается чаще при обследовании средне- и 
низко-продуктивных местообитаний. Например, Пианка (1981) и Бигон и др. 
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(1989) в качестве таких примеров приводят рост числа видов семеноядных гры-
зунов и муравьев при увеличении атмосферных осадков и рост числа ящериц 
при увеличении продолжительности вегетационного периода в пустынях юго-
запада США. Примерами положительной корреляции между числом видов и 
продуктивностью являются также случаи, приведенные в разделе 3.4.2, которые 
интерпретируются исследователями, как положительная зависимость продук-
тивности от числа видов.  

Негативные корреляции между числом видов и продуктивностью сообществ 
относятся, как правило, к высоко-продуктивным сообществам. Например, на 
участке долговременного мониторинга (46 лет ежегодного скашивания) травя-
ных сообществ вдоль дороги Bibury (Великобритания) выявлена отрицательная 
корреляция между продуктивностью и числом видов трав (рис. 3.2.2.4-13, 
Thompson et al., 2005). Авторы считают, что эта зависимость является правой 
частью горбатой зависимости, так как обследованные ими сообщества находят-
ся в диапазоне средних и высоких значений продуктивности.  

 
Рис. 3.2.2.4-13. Экспериментальная обочина дороги Bibury (фото с сайта 
http://www.geograph.org.uk/photo/776991) и график отрицательной корреляции числа 
видов трав и их надземной биомассы (Thompson et al., 2005). 

 
Интересный пример снижения разнообразия в наиболее продуктивных ме-

стообитаниях дает растительность около лососевых рек. Лососевые популяции 
во время нереста переносят из океана на сушу огромные количества питатель-
ных веществ, которые затем различные хищники (волки, медведи, хищные пти-
цы и др.), поедающие лососей, разносят по территории речного бассейна. Срав-
нение 50 ненарушенных человеком бассейнов лососевых рек в Британской Ко-
лумбии (Hocking, Reynolds, 2011) показало, что с увеличением плотности лосо-
сей, нерестящихся в реке, происходит увеличение биомассы приречной расти-
тельности и сокращение видового разнообразия, причем начинает доминиро-
вать один вид малины, который получил название «лососевой ягоды» (salmon-
berry, Rubus spectabilis) (рис. 3.2.2.4-14). 
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Рис. 3.2.2.4-14. Снижение разнообразия (Dmg, индекс Маргалефа) при увеличении 
плотности лососей в реке (Hocking, Reynolds, 2011). 

 
Наиболее яркими примерами возникновения негативной зависимости числа 

видов от продуктивности являются случаи удобрения или эвтрофикации экоси-
стем. Классический пример ‒ «газонный эксперимент» (Park Grass Experiment) 
на Ротамстедской опытной станции в Англии, который проводится с 1856 г.23 на 

лугу, поделенном на два десятка 
лянок, некоторые из которых служат 
контролем, а другие на протяжении 
всех этих лет регулярно удобряются 
по различным схемам (рис. 3.2.2.4-15, 
Crawley et al., 2005). Все делянки 
регулярно скашиваются, и фиксиру-
ется биомасса травы.  

 
 
 
 
 

Рис. 3.2.2.4-15. Площадка Park Grass 
Experiment на Ротамстедской 
станции (фото из буклета Rotham-
sted…, 2006). 

 
 
 
 

                                                 
23 Это самый длительный полевой эксперимент в истории науки. 
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Этот эксперимент показал, что на удобрявшихся участках при росте продук-
тивности видовое разнообразие трав существенно сокращалось24 (рис. 3.2.2.4-
16). Это явление получило название «парадокса обогащения среды», так как 
противоречило предсказаниям гипотез «виды ‒ энергия» и многочисленным 
эмпирическим данным о положительной корреляции числа видов и продуктив-
ности на географических градиентах. 

 
Рис. 3.2.2.4-16. Сни-
жение индексов ви-
дового разнообразия 
и выровненности 
трав на удобряемых 
участках на Ротам-
стедской станции 
(из Пианка, 1981). 
 
 
 
 
 

Анализ данных «газонного эксперимента» о видовом составе трав с 1991 по 
2000 гг. (Crawley et al., 2005) еще раз показал, что наибольшее видовое 
разнообразие было на делянках, которые никогда не удобрялись (более 40 
видов), наименьшее (менее 5 видов) – на делянках, где почва была сильно 
подкислена длительным применением сульфата аммония. В целом выявлена 
отрицательная зависимость числа видов от продуктивности, хотя разброс 
данных достаточно велик. Также выявлена положительная зависимость числа 
видов от кислотности почвы, которая, в свою очередь, зависит от применения 
удобрения (рис. 3.2.2.4-17). Чем более комплексными были схемы удобрения, 
тем меньше видов оказывалось на делянках (рис. 3.2.2.4-18). 

Аналогичный, но кратковременный эксперимент был проведен Harpole, 
Tilman (2007) в США на станции наблюдений Седжвик Калифорнийского 
университета. На луговые площадки в разной пропорции добавляли удобрения 
и воду. Также сравнивали природные луга разной продуктивности. Для 
природных и экспериментальных сообществ была выявлена отрицательная 
зависимость числа видов от продуктивности. Как и в эксперименте на 
Ротамстедской станции, наиболее сильный прирост биомассы и наиболее 
сильное снижение числа видов наблюдалось при удобрении несколькими 
элементами и поливе водой (рис. 3.2.2.4-31).  

                                                 
24 Однако в  последнем буклете Ротамстедской станции (Rothamsted…, 2006), приведен другой 

график, который показывает, что на неудобренных делянках число видов снижалось практически 
так же, как и на удобренных . Возможно, эти различия объясняются тем, что в буклете приведены 
данные о числе лишь тех видов, которые составляли не менее 1% от суммарной биомассы укоса?  
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Рис. 3.2.2.4-17. Снижение числа видов по мере увеличения продуктивности 
делянок и увеличение числа видов на делянках с более высокими значениями РН 
почвы на лугах Ротамстедской станции (Crawley et al., 2005). 

 
Рис. 3.2.2.4-18. Число видов на делянках с разными схемами удобрения. N* - азот 
в виде нитрата натрия, N – сульфата аммония (Crawley et al., 2005). 

 
Общий механизм сокращения видового разнообразия при удобрении лугов – 

разрастание крупных и быстрорастущих трав, которые затеняют и вытесняют 
другие виды. Suding et al. (2005) на основе анализа данных 34 экспериментов с 
удобрением травяных сообществ азотом в разных природных зонах США от 
Аляски до Флориды показали, что при удобрении с наибольшей вероятностью 
исчезают низкорослые и медленно растущие растения, которые плохо 
конкурируют за свет, в том числе многолетники. Также происходят сдвиги в 
видовом составе от растений с консервативной стратегией, накапливающих 
питательные вещества в подземных частях и способных противостоять 
неблагоприятным условиям среды – к носителям оппортунистической, 
«жадной» стратегии, связанной с быстрым ростом и высоким содержанием 
азота в листве. 
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Сокращение числа видов при удобрении травяных сообществ, в том числе и 
природных, было подтверждено многими исследованиями (Baer et al., 2003; 
DiTommaso, Aarsen, 1989; Stevens et al., 2004), при этом сообщества из бедных 
местообитаний (тундра) и очень продуктивных местообитаний (соленые марши) 
слабо реагировали на удобрение. 

Аналогичные процессы демонстрируют и водные сообщества. Так в полевом 
эксперименте с псаммофильными литоральными сообществами одноклеточных 
организмов было показано, что при добавлении в среду биогенов происходит 
снижение числа видов и видового разнообразия, увеличение вариабельности 
видовой структуры. Из исходного пула видов формируются упрощенные 
варианты сообществ со специфическими доминантами – преимущественно r-
стратегами (Бурковский, 2006). 

Хорошо известно о сильном сокращении видового разнообразия и 
одновременном увеличении первичной продукции при эвтрофировании 
различных типов водоемов – от мелких прудов – до обширных участков океана, 
подверженных так называемому «цветению». Примером может служить 
снижение индекса разнообразия Шеннона25 зоопланктона и зообентоса в 
водоемах Европейской части России при увеличении показателя биологического 
поглощения кислорода, который отражает количество органических веществ в 
воде, легко утилизируемых организмами. Одновременно с этим увеличивается 
первичная продуктивность (рис. 3.2.2.4-19, Алимов, 1994). 

 

Рис. 3.2.2.4-19. Снижение индекса Шеннона для зоопланктона (плюсики) и 
зообентоса (кружки с точкой) и рост первичной продукции по мере увеличения 
биологического поглощения кислорода (Алимов, 1994). 

 
Также Алимов приводит монотонные отрицательные корреляции между 

первичной продуктивностью и индексом разнообразия Шеннона для 
фитопланктона (рис. 3.2.2.4-20), а также между биомассой и индексом Шеннона 
                                                 

25 В гидробиологии индекс Шеннона используется для оценки степени загрязнения водоемов – 
снижение индекса свидетельствует о загрязнении или эвтрофировании. 
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для фитопланктона, зоопланктона, перифитона и зообентоса по данным о 
водомах бывшего СССР (рис. 3.2.2.4-21, Алимов, 1994). По мнению автора, это 
говорит об упрощении биосистем при увеличении их биомассы и 
продуктивности.  

 
 
 

Рис. 3.2.2.4-20. Отрицательная корреляция 
между первичной продукции и индексом 
разнообразия фитопланктона. Линии 
показывают три группы озер, сходных по 
физическим параметрам и кислотности 
воды (Алимов, 1994). 

 
 

 
 

 
 
 
 
 
Рис. 3.2.2.4-21. 
Снижение 
индекса Шеннона 
при увеличении 
биомассы для 
разных групп 
организмов в 
озерах бывшего 
СССР. Линии 
обозначают 
группы озер со 
сходными физико-
химическими 
параметрами 
(Алимов, 1994). 
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Эти данные в определенной степени противоречат «горбатым» 
зависимостям числа видов зоопланктона, зообентоса и рыб от первичной 
продуктивности водоемов и положительной корреляции между числом видов 
фитопланктона и продуктивностью из другой работы Алимова (2001), которые 
мы приводили ранее (рис. 3.2.2.4-6). Причем негативные зависимости индекса 
Шеннона от продуктивности на рис. 3.2.2.4-21 охватывают весь диапазон 
значений продуктивности, в том числе и значения менее 1400 ккал/м2 в год, для 
которых на рис. 3.2.2.4-6 показана позитивная зависимость.  

Чем можно объяснить эти разногласия? Возможно, все дело в использовании 
разных показателей разнообразия? На рис. 3.2.2.4-6 использован показатель 
числа видов, а на рис. 3.2.2.4-21 – индекс Шеннона. Как известно, индекс 
Шеннона26 оценивает неопределенность (энтропию) попадания видов в пробу, и 
сильно зависит от выровненности видового распределения. При одном и том же 
индексе Шеннона число видов может различаться в несколько раз, как это 
видно на графике значений двух показателей разнообразия для реальных 
сообществ различных организмов (рис. 3.2.2.4-22) из книги Мэгарран (1992). 
Поскольку индекс Шеннона сильно зависит от выровненности распределения 
видового разнообразия, можно предположить, что по нижней границе этого 
«облака значений» расположились более выровненные распределения, по 
верхней границе – распределения с наибольшими проявлениями 
доминантности. Поэтому при изменении характера распределения вполне 
возможна такая ситуация, при которой значение индекса Шеннона будет 
монотонно снижаться, а число видов будет вначале расти, а потом снижаться 
(показано серой стрелкой на рис. 3.2.2.4-22).  

 
 

Рис. 3.2.2.4-22. Возможная траектория 
изменения структуры сообществ, при 
которой монотонное снижение 
индекса Шеннона сопровождается 
увеличением, а затем снижением числа 
видов. В качестве основы использован 
график соотношения числа видов и 
индекса Шеннона для реальных 
сообществ различных организмов из 
книги Мэгарран (1992). 

 
 
 
 

                                                 

26 , где pi – частота i-го вида в сообществе из k видов (Мэгарран, 1992). 
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Возвращаясь к данным Алимова (2001, 1994) о «горбатой» зависимости 
видового разнообразия от продуктивности и негативной зависимости индекса 
Шеннона от продуктивности, можно предположить, что при увеличении 
продуктивности до значений 1400 ккал/м2 происходит перестройка структуры 
сообществ с усилением доминирования за счет чего число видов растет, а 
индекс Шеннона снижается. После 1400 ккал/м2 происходит просто сокращение 
числа видов и оба показателя снижаются. Одновременно наблюдается 
дестабилизация показателей сообщества, и при продуктивности выше 3000 
ккал/м2 все сообщества крайне нестабильны (см. раздел 3.4.3.3). Косвенным 
подтверждением этой гипотезы могут служить данные исследования 
последствий эвтрофикации в Эгейском море (Spatharis et al., 2011). Было 
показано, что максимальное значение индекс Шеннона имеет в сообществах со 
средним числом видов (B на рис. рис. 3.2.2.4-23) за счет того, что в них число 
видов уже увеличилось, но доминирование не проявляется сильно. 
Минимальный показатель имеют самые разнообразные сообщества (D на рис.) 
из-за того, что в них довольно сильно проявляется доминирование. Однако 
совершенно очевидно, что назвать сообщество “D” самым простым в этом 
примере невозможно. Таким образом, при монотонном изменении числа видов 
индекс Шеннона может вначале расти, а затем снижаться. 

 
Рис. 3.2.2.4-23. Результаты моделирования фитопланктонного сообщества 
(Spatharis et al., 2011). 
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Сокращение видового разнообразия одновременно с увеличением продук-
ции может наблюдаться при вселении инвазийных видов, если при этом увели-
чивается скорость круговорота веществ в сообществе (Rout, Callaway, 2009). 
Такие изменения напоминают результаты удобрения или эвтрофикации сооб-
щества. 

Самостоятельную когорту случаев проявления отрицательной зависимости 
числа видов от продуктивности составляют явления «компенсация плотностью» 
в соответствии с биоценотическим принципом Тинемана, который говорит, что 
в биотопах, резко отличных от оптимальных, число видов сокращается, но их 
численность (биомасса) увеличивается. Если снижение видового богатства со-
провождается настолько сильным увеличением обилия, что суммарная числен-
ность (биомасса) организмов оказывается больше, чем в типичных условиях, то 
мы будем иметь отрицательную корреляцию между числом видов и продуктив-
ностью сообщества. Примеры таких компенсаций плотностью приводит Чернов 
(2005). Например, в бореальных лесах обитает 5-6 видов полевок, суммарная 
плотность которых в годы пиков численности составляет 60 – 200 экз./га; в юж-
ных тундрах обитает 3-4- вида полевок и леммингов, суммарная плотность ко-
торых меньше; а в арктических тундрах обитают всего 1-2 вида, но плотность 
каждого их них достигает 200 – 300 экз./га, суммарная – до 400 экз./га. И имен-
но здесь наиболее высока амплитуда колебаний условий среды.  

Другой пример касается отрицательной корреляции между числом видов в 
группировках коллембол и их суммарной биомассой в тундрах Таймыра (рис. 
3.2.2.4-24, Чернов, 1978): «В резко специфичных условиях, наряду с угнетением 
большинства форм, преимущество получают отдельные виды, мирящиеся с не-
благоприятными условиями данного местообитания и использующие в полной 
мере избыточные факторы среды. В этом плане показательны группировки 
микроартропод специфических монодоминантных растительных сообществ – 
дриадовых склонов. Зимой они промерзают сильнее всего, так как практически 
свободны от снега, в то же время летом хорошо прогреваются. Поэтому пре-
имуществами летнего тепла здесь могут пользоваться только те виды коллем-
бол, которые выносят сильное и длительное промерзание зимой. При мини-

мальном числе видов наблюдается их макси-
мальная высокая общая плотность».  
 

 
Рис. 3.2.2.4-24. Соотношение информационного 
индекса разнообразия (по биомассе) и биомас-
сы группировок коллембол в подзоне типичных 
тундр Западного Таймыра. Каждая точка обо-
значает один тип сообщества: А -  пятна го-
лого грунта пятнистой тундры, Б – зараста-
ющие пятна, В – разнотравно-луговые группи-
ровки на склонах (Чернов, 1978). 
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Таким образом, отрицательные зависимости числа видов от продуктивности, 
как правило, относятся к нетипично высокопродуктивным или эвтрофирован-
ным местообитаниям, экспериментам с удобрением, а также к экстремальным 
местообитаниям, которые наряду с относительно высоким количеством ресурса 
характеризуются факторами средового стресса. Можно сказать, что общей ха-
рактеристикой всех этих случаев является нетипичность местообитаний и усло-
вий для данного региона. 
 
Гипотезы о механизмах формирования унимодальной корреляции между числом 
видов и продуктивностью сообществ 

Объяснений «горбатой» кривой, наверное, предложено не меньше, чем 
гипотез о факторах широтных градиентов видового разнообразия. Для начала 
надо отделить случаи выявления «горбатой» зависимости в результате 
методических ошибок исследователей. Abrams (1995) предлагает два таких 
эффекта27. 

‒ При исследовании определенных типов сообществ (например, травяных) 
концы диапазона продуктивности, который попадает в зону интересов исследо-
вателей, могут совпадать с резкими переходами к другим типам местообитаний, 
когда в исследуемом типе сообществ происходит естественное снижение разно-
образия. Например, самые продуктивные травяные сообщества могут встре-
чаться на границе с лесом или водно-болотными угодьями, но в них становится 
меньше типичных луговых видов. Если исследование ограничено таксономиче-
скими группами, характерными для одного типа сообществ, то будет зафикси-
ровано снижение видового разнообразия. 

‒ По мере увеличения продуктивности может изменяться «характерный раз-
мер» сообществ, так как в более продуктивной среде вырастают более крупные 
особи (например, при переходе от травяных к кустарниковым и древесным со-
обществам). Если этого не учитывать и использовать мелкие учетные площад-
ки, то при увеличении характерного масштаба сообществ в них будет попадать 
меньше видов28. 

Еще одно объяснение, связанное с неправильным выбором масштаба иссле-
дований предложили Bonn et al. (2004). На примере видового разнообразия птиц 
в Южной Африке они показали, что горбатая кривая может возникать в резуль-
тате большей протяженности угодий со средними значениями продуктивности. 
Зависимость числа видов от продуктивности, которую они измеряли через 
NDVI29, получается монотонно положительной, если учитывать число видов в 
одинаковых квадратах (1/4 градуса), и горбатой, если учитывать число видов в 

                                                 
27 Другие механизмы, указанные Abrams, можно отнести к гипотезе пула видов (см. ниже) 
28 Увеличение масштаба биоценотической мозаики может быть одной из причин регистрируемого 

снижения видового богатства на поздних стадиях сукцессии (см. раздел 4.2.1.4). 
29 Normalized Difference Vegetation Index – вегетационный индекс, который оценивает на основа-

нии спектральных характеристик космических снимков количество хлорофилла, а через него – 
плотность и функционирование растительности. 
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зонах с различными уровнями NDVI. Из-за того, что площадь зон с средними 
значениями NDVI максимальна, в них попадает больше видов. Поэтому выявля-
ется горбатая зависимость (рис. 3.2.2.4-25). Но эта зависимость является резуль-
татом не сокращения числа видов при росте продуктивности выше средних зна-
чений, а результатом уменьшения площади зон с высокими значениями NDVI. 

 
Рис. 3.2.2.4-25. Зависимость числа видов птиц от NDVI в Южной Африке . Объ-
яснения в тексте (Bonn et al., 2004). 

 
Другие объяснения «горбатой» кривой можно разделить на три основные 

группы, которые мы рассмотрим ниже: 
‒ смена основных механизмов формирования разнообразия в середине 

градиента продуктивности, основанная на компромиссе (трейд-оффе) между 
свойствами видов; 

‒ ковариация, по крайней мере, на нисходящей ветви «горбатой» кривой, с 
продуктивностью других факторов среды, которые определяют видовое 
разнообразие,  

‒ гипотеза пула видов, то есть нехватка видов для формирования 
сверхпродуктивных сообществ. 

 
Смена механизмов формирования разнообразия 

Scheiner, Willig (2005), пытаясь создать общие подходы к объяснению раз-
личных градиентов разнообразия, опирались на то, что немонотонные зависи-
мости («горбатые» или U-образные) часто основаны на смене ведущих меха-
низмов формирования разнообразия на градиентах среды. Авторы продемон-
стрировали это на 17 случаях немонотонных корреляций числа видов с различ-
ными факторами среды. Смена механизмов происходит в зоне перегиба зави-
симости. Часто она базируется на таком фундаментальном явлении, как ком-
промисс (трейд-офф) между свойствами видов, например, между быстрым ро-
стом и стресс-толерантностью. Однако смена механизмов может возникать и на 
уровне сообществ, например, смена ведущей роли конкуренции в формирова-
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нии сообщества на ведущую роль хищничества, а также на уровне эволюцион-
ных процессов, например, в виде компромисса между видообразованием и ско-
ростью вымирания видов. 

К числу гипотез, подразумевающих смену механизмов, можно отнести 
популярную у зарубежных специалистов «гипотезу усиления конкуренции», 
которую высказал Grime (1973). В соответствии с ней, в низкопродуктивных 
местообитаниях выдерживать средовой стресс может только малое число видов, 
а в высокопродуктивных местообитаниях число видов снижается из-за усиления 
конкуренции (рис. 3.2.2.4-26).  

 

Рис. 3.2.2.4-26. Модель Grime для объяснения горбатой кривой (из Aarssen, 2001). 
 
Другой вариант «конкурентной» гипотезы (Rosenzweig, Abramsky,1993) от-

личается от гипотезы Grime тем, что в начале восходящей фазы зависимости 
видов мало просто потому, что скудные ресурсы не могут поддерживать суще-
ствование редких видов. По мере увеличения количества ресурса число видов 
растет, пока не достигнет точки, где конкуренция начинает сокращать их число. 
В конце нисходящей фазы зависимости существуют только некоторые наиболее 
конкурентоспособные виды, монополизирующие все ресурсы. В этом варианте 
объяснения конкуренция управляет зависимостью на всем градиенте обеспе-
ченности ресурсами, но при малом количестве ресурса выигрывают виды, спо-
собность конкурировать за скудные ресурсы, а при большом количестве ресурса 
– крупные быстрорастущие виды, способные обогнать соседей в богатой среде. 

С тех пор, как была высказана «гипотеза конкуренции», ведутся дискуссии, 
есть ли положительная связь между продуктивностью сообществ и интенсивно-
стью конкуренции. Множество экспериментов подтвердили предположение 
Grime. Например, эксперименты с изъятием соседних растений30 в сообществах 

                                                 
30 Если изъятие соседнего растения вызывает усиление роста данного растения, это интерпретиру-

ется как наличие конкуренции 
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золотарника и душистого колоска в Эстонии и Норвегии показали, что конку-
ренция увеличивается по мере роста продуктивности сообществ (рис. 3.2.2.4-27). 
В неблагоприятных экстремальных условиях отношения между растениями 
приобретают, скорее, мутуалистический характер (в первом случае удаление 
соседей положительно действует на растения, во втором ‒ отрицательно). Уси-
ление конкуренции при росте продуктивности подтверждают и другие исследо-
вания, причем это показано как в отношении конкуренции надземных частей 
растений за свет, так и конкуренции корней за ресурсы почвы (например, см. 
Rajaniemi et al., 2003). 

 
 

Рис. 3.2.2.4-27. Уве-
личение коэффи-
циента конкурен-
ции по мере роста 
продуктивности в 
сообщества золо-
тарника. 

 
 
 

 
В то же время, обзор Goldberg et al. (1999) показал, что часто с ростом про-

дуктивности влияние конкуренции на финальную биомассу и выживаемость 
организмов, наоборот, снижается. Aarsen (2001) отмечет, что исследования, ко-
торые выявили усиление конкуренции при росте продуктивности, анализирова-
ли прежде всего конкуренцию нерезидентных видов, которые не могут есте-
ственным путем попасть в это местообитание. Эксперименты, которые иссле-
довали взаимоотношения резидентных видов, не обнаружили усиления конку-
ренции на градиенте продуктивности. Aarsen также подчеркивает, что экспери-
менты с удобрением создают непривычные для резидентных видов условия. То 
есть конкуренция усиливается среди видов, не адаптированных к данным усло-
виям и друг к другу (не являющихся коадаптивным комплексом). Эти результа-
ты плохо объясняют процессы, происходящие в природных сообществах. Для 
этого надо объяснить, почему имеется мало резидентных видов, приспособлен-
ных к высокопродуктивным местообитаниям (см. о «гипотезе пула видов» да-
лее). 

Механизм возникновения максимального разнообразия при средних значе-
ниях количества ресурса в среде за счет конкуренции возможен при разном со-
отношении скоростей роста конкурирующих популяций. Например, если одна 
популяция быстрее растет при малых концентрациях лимитирующего ресурса 
(черные столбики на рис. 3.2.2.4-28), а другая – при высоких концентрациях ре-
сурса (белые столбики) (Kassen et al., 2000). Сосуществование популяций, то 
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есть максимальное разнообразие, возможно при средних концентрациях ресур-
са. Такая картина может возникать также, если один и тот же вид доминирует и 
в скудной и в очень богатой среде, но при средних концентрациях его конку-
рентоспособность другого вида примерно также высока (рис. 3.2.2.4-28).  

 
Рис. 3.2.2.4-28. Примеры возникновения максимального разнообразия при сред-
них уровнях концентрации ресурса при смене доминирующей формы (слева) и 
при сохранении доминирующей формы по результатам моделирования. 

 
Последняя модель была проверена авторами в опытах с разными формами 

бактерий, одна из которых обитает в толще среды, а другая – на поверхности. 
Было показано, что при низких концентрациях ресурса доминирует форма в 
толще среды, так как для формирования связной пленки на поверхности «по-
верхностной» форме не хватает ресурса. При средней концентрации сосуще-
ствуют две формы. При высоких концентрациях ресурса опять начинает доми-
нировать форма, живущая в толще среды (она более конкурентоспособна). Та-
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ким образом, максимальное разнообразие форм наблюдается при средних кон-
центрациях ресурса. Однако это происходит, если не перемешивать культуру. 
При перемешивании поверхностные колонии разрушаются, и выявленная уни-
модальная зависимость пропадает (рис. 3.2.2.4-29).  
 

 
Рис. 3.2.2.4-29. Результаты экс-
перимента с бактериями. Если 
среду не перемешивать, при 
средней концентрации ресурсов 
наблюдается максимальное раз-
нообразие (черные точки). Если 
перемешивать, зависимость 
исчезает (белые точки) (Kassen 
et al., 2000). 
 
 
 

Еще один механизм формирования «горбатой» зависимости, основанный на 
конкуренции ‒ «гипотеза соотношения ресурсов». Она предполагает, что моно-
тонный рост числа видов с ростом продуктивности невозможен, так как при 
увеличении количества одного ресурса неизбежно сокращается другой ресурс.  
Например, в наземных растительных сообществах по мере увеличения количе-
ства азота в почве он перестает быть лимитирующим фактором, так как рост 
плотности растений приводит к тому, что лимитирующим ресурсом становится 
свет. Аналогичная закономерность наблюдается и в планктонных сообществах. 
Показано, что индекс затененности растет при увеличении биомассы океаниче-
ских планктонных сообществ (Irigoien et al., 2004).  

Поскольку невозможно быть лучшим конкурентом за разные виды ресурсов 
(компромисс или трейд-офф свойств), средние концентрации разных ресурсов 
дают возможность сосуществовать наибольшему числу видов. Чем больше диа-
пазон соотношений ресурсов (больше вариантов разных соотношений ресур-
сов), тем больше видов может существовать в такой среде. Если повышение 
продуктивности сопровождается расширением диапазона условий, то число 
видов будет расти. Если же увеличение продуктивности происходит с уменьше-
нием диапазона условий, число видов будет сокращаться (Tilman, 1982, 1988). 

Tilman, Pacala (1993) объединили модель «соотношения ресурсов» с законо-
мерным изменением гетерогенности среды и показали, что в этом случае воз-
можно возникновение любых форм зависимости – положительной, «горбатой», 
отрицательной. Модель предполагает, что при увеличении минерального пита-
ния растет продуктивность и сокращается количество света на уровне почвы. 
Если по мере повышения продуктивности гетерогенность распределения пита-
тельных веществ увеличивается при одновременном сокращении света на 
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уровне почвы (график 1 на рис. 3.2.2.4-30), то число видов будет расти (кривая 1 
на графике 4), Если по мере роста продуктивности распределение питательных 
веществ будет становиться более гомогенным, то число видов будет снижаться 
(график и кривая 3). Если же гетерогенность неизменна – получится «горбатая» 
кривая (график и кривая 2). 

 
Рис. 3.2.2.4-30. Модель сосуществования 5 видов растений (A, B, C, D, E) в гра-
диентах двух факторов – количества питательных веществ в почве и света на 
поверхности почвы. На графиках 1-3 показаны зоны существования  и сосуще-
ствования разных видов (ниши) в этих двух градиентах. Размер кружков обо-
значает степень гетерогенности ресурсов (Tilman, Pacala, 1993). 

 
На основании «гипотезы соотношения ресурсов» Harpole и Tilman (2007) 

предложили «гипотезу мерности ниш» для объяснения результатов экспери-
ментов с удобрением лугов на Ротамстедской станции и в Калифорнийском 
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университете (см. выше). Эти исследования показали, что число видов снижает-
ся тем сильнее, чем большее число питательных элементов (N, P, K, Mg, Ca) 
включено в схему удобрения (рис. 3.2.2.4-31). Авторы считают, что увеличение 
количества каждого элемента исключает его из списка лимитирующих факто-
ров и тем самым сокращает мерность пространства экологических факторов, 
которое виды делят на ниши. В результате при сокращении мерности там по-
мещается все меньше ниш.  

 
Рис. 3.2.2.4-31. Сокращение числа видов в двух экспериментах при увеличении 
числа добавленных в удобрение ресурсов (Harpole, Tilman, 2007). 
 

Cardinale et al., (2009 a) предложили мультивариативную гипотезу, которая 
объединяет два фактора – количество доступной энергии и соотношение между 
разными лимитирующими ресурсами (рис. 3.2.2.4-32). В соответствии с этой ги-
потезой следует ожидать следующих соотношений: 

- экосистемы с большим количеством ресурсов должны иметь больше видов 
и большую суммарную биомассу; 

- экосистемы с большим дисбалансом ресурсов должны иметь меньше видов 
и меньшую биомассу 

- если количество ресурсов и их баланс стабильны, суммарная биомассу 
должна расти как функция от числа видов. 

 
 
 
 
 
Рис. 3.2.2.4-32. Схема мульти-
вариативной гипотезы (Car-
dinale et al., 2009 a). 
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Анализ данных о фитопланктоне норвежских озер (2657 проб из 492 озер с 
1987 по 2000 г) показал, что предположения этой гипотезы верны (учитывался 
баланс доступного света, азота и фосфора).  

 «Горбатая» кривая может быть результатом разной устойчивости видов к 
выеданию хищником в бедной и богатой среде (Leibold, 1999). При низкой про-
дуктивности пресс хищника невысок и доминирует вид жертвы, который 
наиболее эффективно использует ресурс, а при высокой продуктивности выжи-
вает вид, который может противостоять прессу хищника. При промежуточных 
значениях продуктивности сосуществуют оба вида. Подобная смена механиз-
мов описана для океанических планктонных сообществ (Irigoien et al., 2004). 
При увеличении суммарной биомассы наблюдается увеличение клеток фито-
планктона в 10 – 100 раз. При низкой биомассе доминируют мелкие виды, при 
большой – крупные. Это объясняется тем, что мелкие клетки могут существо-
вать при низкой концентрации питательных веществ, так как отношение по-
верхности к биомассе у них максимально. Но эти виды не могут достичь высо-
кой суммарной биомассы, так как подвержены интенсивному выеданию. Дости-
гают состояния «цветения» только крупные и хорошо защищенные от выедания 
виды фитопланктона.  

Другой пример компромисса между видовыми свойствами привели Partel et 
al. (2007). На примере данных о европейской флоре они показали, что вклад в 
формирование «горбатой» кривой может вносить то, что распространение 
растений, характерных для низко- и высокопродуктивных местообитаний, 
ограничивают разные факторы. В скудных местообитаниях преобладают виды с 
большим количеством мелких семян, вероятность укоренения которых низка, а 
в высокопродуктивных местах растения имеют крупные семена, но их число 
невелико. Суммарная способность растений к расселению оказывается 
максимальной в местообитаниях со средней продуктивностью.  

 
Ковариация продуктивности с факторами среды 

Как известно, выявленная корреляция еще не означает причинно-
следственной связи между двумя параметрами. «Горбатая» кривая тоже может 
быть не отражением причинно-следственной связи между числом видов и про-
дуктивностью сообществ, а лишь корреляцией видового разнообразия и про-
дуктивности на градиенте какого-то другого фактора среды, который не учиты-
вается исследователями (Aarsen, 2001).  

 «Горбатая» зависимость числа видов от показателей богатства среды может 
образоваться из-за комбинации зависимостей числа видов от разных факторов. 
Например, комбинация двух монотонных зависимостей числа видов от количе-
ства питательных веществ и воды дает «горбатую» зависимость от комбиниро-
ванного индекса продуктивности среды, который учитывает оба этих фактора 
(рис. 3.2.2.4-33, Stevens, 2006). Автор в своей модели опирается на негативную 
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зависимость числа видов от количества питательных веществ31, но очевидно, 
что и при положительной зависимости числа видов от количества питательных 
веществ тоже может возникнуть «горбатая» зависимость на комбинированном 
градиенте «питательные вещества + вода» (рис. 3.2.2.4-34). 

 
Рис. 3.2.2.4-33. Формирование «горбатой» зависимости при комбинации факто-
ров обеспеченности питательными веществами и водой в модели Stevens 
(2006). 

 
Рис. 3.2.2.4-34. Гипотетический пример 
возникновения «горбатой» зависимости на 
градиенте количества питательных ве-
ществ «А – Б» при переходе от влажных 
местообитаний с низким содержанием 
питательных веществ к сухим местооби-
таниям с большим содержанием пита-
тельных веществ. 

 
 
 
 

 
Aarssen (2001) приводит примеры того, что «горбатая» кривая может полу-

чаться, если степень гетерогенности среды имеет унимодальную зависимость 
от плодородия местообитаний. В этом случае фиксируется «горбатая» форма 
корреляции между числом видов и продуктивностью, хотя ключевым фактором 
является гетерогенность среды. Например, Weitz, Rotman (2003) на простран-

                                                 
31 Как было отмечено выше, такая форма зависимости не является универсальной и проявляется 
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ственно-распределенной модели с расселением показали, что горбатая функция 
может возникать в ландшафте, если ресурс увеличивается пятнами. По мере ро-
ста поступления ресурса число видов растет, и одновременно увеличивается ге-
терогенность ландшафта. Но при дальнейшем росте поступления ресурса ланд-
шафт становится гомогенным и в нем доминирует небольшое число видов.  

Гипотеза Lavers, Field (2006) также связывает продуктивность и простран-
ственную гетерогенность среды. Авторы объясняют малое число видов в нети-
пичных, экстремальных, но продуктивных местообитаниях (соленые марши, 
горячие источники, мангровые заросли, мелкие временные водоемы) их упро-
щенной структурой, узким диапазоном разнообразия ресурсов и условий. Если 
условия однотипные, то видов будет мало, даже при большом потоке энергии. 
Авторы иллюстрируют эти рассуждения в соответствии с «водно-
энергетической» гипотезой видового разнообразия растений (см. выше раздел 
3.2.2.1) на примере спектров двух основных ресурсов – света и воды.  

 
Рис. 3.2.2.4-35. Гипотетические градиенты света и воды в тундре, тропиче-
ском лесу, тропическом болоте и в пустыне. Стрелки показывают возможные 
комбинации участков этих градиентов (Lavers, Field, 2006). 

 
На рис. 3.2.2.4-35 показаны 4 типа местообитаний. Для простоты диапазон 

каждого градиента разделен на три части. В тропических лесах имеется широ-
кий потенциальный диапазон ресурсов (много света и воды) и реализуются раз-
личные комбинации количества света и воды (от местообитаний с малым коли-
чеством света и воды до местообитаний, где и того и другого много), поэтому 
тут видовое разнообразие максимально. В тундре короткий градиент фактора 
света, в пустыне – короткий градиент фактора влажности, поэтому в этих ме-
стообитаниях видов мало. В тропических болотах ресурсов хватает, но сухих 
микроместообитаний нет, то есть градиент фактора влажности короткий, так 
как представлен только максимальными значениями. Поэтому в тропиках боло-
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та также продуктивны, как леса, но видов там существенно меньше. Таким об-
разом, по мнению авторов, высокая продуктивность сама по себе не может 
обеспечить разнообразие, она лишь создает предпосылки для этого.  

В соответствии с этой гипотезой, авторы объясняют снижение числа видов в 
эвтрофированных водоемах резким сокращением градиента света в воде и со-
кращением возможности для разделения ниш на этом градиенте (рис. 3.2.2.4-36). 

 
Рис. 3.2.2.4-36. Схематичное объяснение низкого разнообразия в эвтрофирован-
ных водоемах на основании модели диапазонов разнообразия условий (Lavers, 
Field, 2006). 

 
Другим ковариирующим с продуктивностью фактором может быть интен-

сивность нарушений сообществ сейчас или в прошлом. Так, во многих исследо-
ваниях высокопродуктивные сообщества являлись заброшенными сельскохо-
зяйственными угодья ми, на которых еще не успели сформироваться стацио-
нарные сообщества (см. Purvis, Hector, 2000). Похожий пример приводят Бигон 
и др. (1989) из работы Abramsky, Rosenzweig: в Израиле были обнаружены 
«горбатые» зависимости числа видов грызунов на градиенте увеличения коли-
чества осадков, но оказалось, что этот градиент совпадает с увеличением степе-
ни нарушенности природных сообществ человеком. 

Еще одним важным фактором среды, который может коррелировать с про-
дуктивностью, является степень нестабильности среды. Chown, Gaston (1999) 
выдвинули гипотезу, что форма зависимости числа видов от продуктивности 
зависит от того, как продуктивность коррелирует со степенью нестабильности 
среды. Если зависимость между средними значениями количества ресурса и 
величиной колебаний отрицательная – будет выявляться положительная зави-
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симость числа видов от продуктивности, если же величина колебаний растет с 
увеличением количества ресурса – зависимость может быть «горбатой» или 
отрицательной. Авторы выявили «горбатую» зависимость числа видов трубко-
носых птиц от индекса хлорофилла32 и объяснили снижение видового разнооб-
разия в высокопродуктивных местообитаниях увеличением временной вариа-
бельности среды33. Это объяснение соответствует предсказаниям принципа оп-
тимального разнообразия о том, что оптимальное число видов снижается в не-
стабильных местообитаниях (вероятно, в данном случае негативный эффект от 
дестабилизации среды сильнее положительного эффекта от увеличения потока 
ресурса). 

Примеры корреляции между про-
дуктивностью и нестабильностью среды 
в озерах приводит Алимов (1997). 4 
группы озер с разной степенью эвтро-
фирования расположены на разных ши-
ротах (I – средняя широта 59°, II – 48°, 
III - 20°, IV - 6°). Во всех 4-х группах 
наблюдается положительная корреля-
ция между первичной продукцией фи-
топланктона и диапазоном колебаний 
температур (рис. 3.2.2.4-37).  

 
 

Рис. 3.2.2.4-37. Положительные корре-
ляции первичной продукции фито-
планктона и диапазона колебаний тем-
ператур в 4-х группах озер. I, II, III, IV – 
группы озер (Алимов, 1997). 

 
 

Положительная корреляция между продуктивностью и степенью нестабиль-
ности среды формально противоречит нашей гипотезе, в соответствии с кото-
рой при увеличении нестабильности среды и сохранении количества поступа-
ющего в нее ресурса суммарная биомасса сообществ снижается. Однако в дан-
ном случае усиление колебаний температуры может приводить к усилению пе-
ремешивания воды и тем самым ‒ к увеличению потока ресурсов, доступных 
для фитопланктона34. Корреляция количества ресурсов с величиной колебаний 
температуры может объяснить увеличение продуктивности в данном примере. 

                                                 
32 Дистанционно определяемый показатель первичной продуктивности. 
33 Другим фактором снижения числа видов в продуктивных местообитаниях авторы считают ма-

лую площадь таких местообитаний, что соответствует «гипотезе пула видов» (см. ниже). 
34 Еще одно возможное объяснение - стимулирующее влияние температурных колебаний на орга-

низмы в соответствии с «гипотезой астатического оптимума»  (см.: Вербицкий, 2008). 
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Кроме того, в соответствии с принципом оптимального разнообразия, эта кор-
реляция может служить дополнительным объяснением фактов снижения видо-
вого богатства в более продуктивных озерах. 

Еще один вероятный фактор, который может коррелировать с градиентом 
продуктивности – средовой стресс. «Гипотеза средового стресса» предполага-
ет, что горбатая зависимость может формироваться в том случае, если на раз-
ных концах градиента продуктивности действуют какие-то неблагоприятные 
для большинства видов факторы среды (см. Gillman, Wright, 2006). В наземных 
сообществах градиент продуктивности часто совпадает с градиентом увлажнен-
ности, при этом в переувлажненных местообитаниях растения могут испыты-
вать средовой стресс, что, вероятно, могло происходить в приведенных выше 
данных Jennings (рис. 3.2.2.4-7). В водоемах средовой стресс нарастает при эв-
трофикации. Прежде всего, это касается сокращения концентрации кислорода в 
воде и быстрого уменьшения количества света с глубиной. Часто эвтрофикация 
водоемов связана с ростом числа сине-зеленых водорослей, которые выделяют 
токсические для других организмов вещества. В сельскохозяйственных посад-
ках чрезмерное удобрение также может привести к средовому стрессу. Приме-
ром может быть приведенный Одумом (1986) график изменения урожайности 
кукурузы при увеличении внесения удобрений (рис. 3.2.2.4-38). Растения могут 
усваивать удобрения только до определенного предела, а когда он превышен, 
удобрения становятся, по сути, загрязнителями и урожайность снижается. 

Рис. 3.2.2.4-38. Изменение урожайности кукурузы при увеличении внесения 
удобрений (Одум, 1986). 

 
В суровых и скудных условиях среды увеличение продуктивности тоже мо-

жет быть связано со средовым стрессом. Как отмечает Чернов (1991), чем спе-
цифичнее среда, тем меньше видов может в ней обитать, но их плотность (био-
масса) может становиться выше, что соответствует упомянутому выше биоце-
нотическому принципу Тинемана. Выше был приведен пример с сообществами 

Внесение азота, кг/га 

Выход кукурузы 
(ккал) на 1 ккал 

удобрений 

Урожай, кг/га 
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на 1 ккал  
удобрений 
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коллембол дриадовых склонов в тундре (рис. 3.2.2.4 – 24). К тому же, такие ме-
стообитания часто являются нестабильными.  

Вообще, средовой стресс многие авторы считают важным фактором форми-
рования видового разнообразия. При этом некоторые экстремальные местооби-
тания (например, соленые, горячие или загрязненные водоемы и т.п.) могут 
быть высокопродуктивными, но иметь мало видов, так как лишь немногие орга-
низмы выдерживают экстремальные абиотические условия. Однако Connel, Ori-
as (1964) утверждают, что предположение о том, что экстремальность место-
обитания сама по себе ограничивает число видов, нелогично. Они задают во-
прос ‒ что может быть суровее для организмов, образовавшихся в воде, чем 
суша? Тем не менее, на суше разнообразие организмов огромно. Следовательно, 
принципиальных преград для освоения экстремальных местообитаний нет. 
Connel и Orias предлагают объяснять низкое видовое разнообразие в экстре-
мальных местообитаниях высокой степенью нестабильности среды, которая 
часто сопровождает экстремальные условия.  

Еще одно возможное объяснение малого числа видов в экстремальных ме-
стообитаниях – их редкость (нетипичность), на что указывали многие авторы 
(см.: Lavers, Field, 2006). Примеры высокой суммарной биомассы при мини-
мальном числе видов в нетипичных сообществах Арктики приводит Чернов 
(1978). В частности, максимальная биомасса (в основном за счет одного вида 
дождевого червя) при малом числе видов наблюдается в луговых группировках, 
которые отличаются неустойчивостью, вариабельностью и формируются в ло-
кальных биотопах в противоречии с климатическими зональными условиями. 

Обнаружение максимальной биомассы в нетипичных сообществах с мини-
мальным числом видов соответствует «гипотезе пула видов».  

 
Гипотеза пула видов 

В соответствии с этой гипотезой, характер зависимости видового разнообра-
зия от факторов среды и от продуктивности, как интегрального показателя усло-
вий среды, зависит от состава регионального пула видов, потенциально способ-
ных поселиться в данном местообитании (Aarssen, 2001; Aarssen, Shamp, 2002; 
Partel, 2002; Partel et al., 2007). Число видов в региональном пуле того или иного 
типа местообитаний зависит от того, какие условия были наиболее типичны в 
истории региона. Наиболее обширные и исторически стабильные типы местооби-
таний будут иметь больше видов, адаптированных к ним. Aarsen, Schamp (2002), 
исходя из простых статистических предположений, показали, что относительно 
скудные местообитания могут встречаться более часто, чем очень плодородные. 
Предполагаемый график частоты местообитаний на оси «богатства» среды вы-
глядит сильно скошенным влево (рис. 3.2.2.4-39) из-за простого статистического 
эффекта – смещения моды распределения ближе к границе распределения (так 
называемый «эффект левой стенки»). Так как в данном случае ограничение суще-
ствует только со стороны нулевой продуктивности, мода распределения оказыва-
ется ближе к «0» – в зоне скудных местообитаний, а длинный «хвост» достаточно 
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редких местообитаний тянется в зону богатых местообитаний. Такое распределе-
ние частоты местообитаний подтверждается эмпирическими данными (Aarsen, 
Shamp, 2002). Поскольку высокоплодородные местообитания редки, пул видов, 
адаптированных к ним, должен быть относительно мал.  

 
Рис. 3.2.2.4-39. Предполагаемый вид 

распределений частоты местообитаний 
в зависимости от плодородия. 

 
 
 
 
 

Одним из примеров того, что число видов, характерных для редких место-
обитаний действительно относительно мало, может служить распределение ви-
дов деревьев по их приспособленности к росту в «окнах», освобождающихся в 
лесу, который приводит Hubbell (2005) (рис. 3.2.2.4-40). На этом графике виды 
деревьев тропического леса распределены в двух осях – длительности жизни и 
скорости роста в окнах. В верхнем левом углу – климаксные виды, которые хо-

рошо выживают под пологом леса, но 
медленно растут на открытом солнце35. В 
нижнем правом углу – «пионеры», засе-
ляющие лесные окна, быстро растущие, но 
короткоживущие. Видно, что светолюби-
вых «пионеров» гораздо меньше, так как 
эти местообитания в ненарушенных тро-
пических лесах относительно редки. 
 

 
 

Рис. 3.2.2.4-40. Распределение видов дере-
вьев тропического леса в осях, определя-
ющих их жизненную стратегию «пионе-
ров» или климаксных видов (Hubbel, 2005). 

 
 
 

Таким образом, для каждого типа местообитаний верхний предел видового 
разнообразия определяется размером имеющегося пула видов, а реально 
наблюдаемое число видов определяется локальными экологическими процесса-
ми, но оно не может превышать размер пула видов. 
                                                 

35 Одновременно этот график иллюстрирует компромисс видовых свойств (trade-off) между ско-
ростью роста и длительностью жизни. 
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«Гипотеза пула видов» подтверждается исследованиями природных сооб-
ществ. Например, анализ числа видов растений Британии показал, что меньше 
всего видов приспособлено к наиболее плодородным местообитаниям (группа 9 
на рис. 3.2.2.4-41) и больше всего видов ‒ к относительно бедным (группа 2). В 
целом, это распределение числа видов похоже на теоретически предсказанное 
распределение местообитаний на рис. 3.2.2.4-39.  

 
 
 
Рис. 3.2.2.4-41. Число видов, 
приспособленных к почвам 
с разными показателями 
содержания азота. Данные 
для 1791 вида растений 
Британии (Aarssen, Shamp, 
2002). 

 
 
 
 
 
 
 

Работоспособность концепции «пула видов» была показана Partel (2002) на 
примере PH почвы и продуктивности местообитаний. Анализ данных 85 публи-
каций из разных регионов мира выявил положительную зависимость видового 
разнообразия растений от РН почвы в флористических регионах, где типична 
высокая РН почв (умеренные и северные регионы) и отрицательную – в регио-
нах, где типична низкая РН (тропические регионы). В другом анализе (163 пуб-
ликации из разных климатических зон всего мира) было показано, что «горба-
тая» зависимость числа видов от продуктивности доминирует в умеренной 
зоне, а в тропиках чаще встречается положительная зависимость (рис. 3.2.2.4-42, 
Partel et al., 2007). По оценке авторов, широта объясняет около 80% вариаций 
формы зависимости числа видов от индексов продуктивности сообществ. Гипо-
теза пула видов объясняет это тем, что в умеренной зоне пул видов высокопро-
дуктивных местообитаний мал, так как эти условия здесь были исторически 
относительно редки, в то время как в тропиках такие условия были типичны и 
пул видов для таких местообитаний включает много видов. Преобладание «гор-
батой» кривой на локальных и региональных масштабах в общем массиве дан-
ных (см. раздел 3.2.2.2) объясняется тем, что большая часть данных получена 
при изучении травяных сообществ умеренной зоны. 
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Рис. 3.2.2.4-42. Относительная частота 
встречаемости унимодальной (белые 
квадратики) и положительной (черные 
кружки) зависимостей на разных широ-
тах. Ось Y показывает логарифм отно-
шения частоты данного типа зависимо-
сти к частоте случаев отсутствия зави-
симости (Partel et al., 2007). 

 
 
 
 

 
Schamp et al. (2003) на примере лесных сообществ восточной части Канады 

показали, что зависимость числа видов сосудистых растений (на площадках 10 х 
10 м) от продуктивности сообществ имеет унимодальную форму, которая соот-
ветствует встречаемости местообитаний36 на градиенте продуктивности. Более 
того, авторы показали, что число видов, которые зарегистрированы в разных 
местообитаниях, увеличивается по мере увеличения суммарной площади данно-
го типа местообитаний в регионе (рис. 3.2.2.4-43). Witman et al. (2004) исследо-
вали разнообразие беспозвоночных на вертикальных скалах в 12 регионах мира 
и обнаружили «горбатые» зависимости числа видов от широты на локальном и 
региональном масштабах. Они показали, что 73% изменений локального числа 
видов может быть объяснено размером регионального пула видов. Сильное вли-
яние регионального пула видов выявлено для локального разнообразия корал-
лов (Karlson et al., 2004). Показано, что гипотеза пула видов может быть одним 
из объяснений «горбатой» кривой, выявленной для листопадных лесов в Шве-
ции (Dupre et al., 2002) и распределения видового разнообразия травянистых 
растений в Словацких горах (Safford et al., 2001).  

Размер пула видов, которые могут вселиться в местообитание, определяется 
не только суммарной площадью местообитаний данного типа, но и возможно-
стью миграции организмов между ними, их «связностью». Существенное влия-
ние этого фактора было продемонстрировано на основе данных глобальной ба-
зы по пресноводным диатомовым водорослям. Было показано, что число родов 
в озерах увеличивается с ростом их плотности в регионе, то есть вероятности 
переноса водорослей между озерами (Vyverman et al., 2007). 

 

                                                 
36 Типы сообществ соответствуют канадской системе картирования растительности. 
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Рис. 3.2.2.4-43. А – Совпадение распределений числа видов и встречаемости лес-
ных сообществ на градиенте продуктивности на востоке Канады. Серые 
столбики – число видов, черные – площадь местообитаний. Б – Увеличение чис-
ла видов, зарегистрированных в данном типе сообществ при росте их площади 
(Schamp et al., 2003). 
 

Дополнительным фактором, ограничивающим число видов в высокопродук-
тивных местообитаниях может быть трудность вселения туда видов из регио-
нального пула. Stevens et al. (2004) в 3-х летних экспериментах с травянистыми 
растениями показали, что повышение продуктивности при удобрении препят-
ствует внедрению новых видов и тем самым изолирует эти места от региональ-
ного пула видов. В этих опытах, как и следовало ожидать, число видов сокра-
щалось при удобрении, одновременно растения становились более крупными и 
при росте суммарной биомассы плотность растений на удобренных площадках 
сокращалась (рис. 3.2.2.4-44). 
 

Рис. 3.2.2.4-44. Число видов и число новых видов через 3 года эксперимента при 
разных уровнях удобрения (Stevens et al., 2004). 
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Изменение формы зависимости на разных масштабах 
Как уже отмечалось ранее, форма зависимости числа видов от 

продуктивности на разных масштабах имеет разный вид. Scheiner et al. (2000) на 
простом примере показали, как результаты обследований природных сообществ 
могут изменяться в зависимости от масштаба исследования. В гипотетическом 
наборе данных на рис. 3.2.2.4-45 при сравнении числа видов на разных полях в 
пределах региона зависимость не обнаруживается, однако, если сравнивать поля 
внутри разных ландшафтов – выявляются отрицательные зависимости, а если 
сравнивать ландшафты внутри региона – выявляется положительная 
зависимость. 
 

Рис. 3.2.2.4-45. Гипотетический пример изменения формы зависимости «число 
видов – продуктивность» при изменении «фокуса»37 и масштаба сравнения 
(Scheiner et al., 2000). 

 
Кроме того, форма зависимости числа видов от продуктивности может су-

щественно различаться на разных масштабах, если для разных типов местооби-

                                                 
37 Масштаб исследований может определяться размерами учетных площадок («зерно»), исследуе-

мых объектов («фокус») и размером площади, на котором они сравниваются («протяженность») 
(концепция “grain-focus-extent”). Например: «зерно» – учетные площадки в 10 м2; «фокус» – поля с 
луговыми сообществами; «протяженность» – регион, внутри которого сравниваются поля. 
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Продуктивность 

«Фокус» - поле, масштаб сравнения – регион. 
Сравнение отдельных полей в пределах региона. Связь «число 
видов – продуктивность» не обнаруживается. 

«Фокус» - поле, масштаб сравнения – ландшафт. Поля, относя-
щиеся к разным ландшафтам, обозначены разным цветом. 
Сравнение отдельных полей в пределах ландшафтов. Связь «чис-
ло видов – продуктивность» негативная. 

«Фокус» - сообщество (каждое сообщество представлено не-
сколькими полями), масштаб сравнения – ландшафт.  
Сравнение сообществ в пределах ландшафтов. Связь «число ви-
дов – продуктивность» негативная. 

«Фокус» - ландшафт (каждый ландшафт представлен несколь-
кими сообществами), масштаб сравнения – регион.  
Сравнение ландшафтов в пределах региона. Связь «число видов – 
продуктивность» положительная. 
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таний характерны разные кривые «число видов – площадь»38, которые, в свою 
очередь, зависят от характера гетерогенности среды и миграций видов. Гипоте-
тический пример на рис. 3.2.2.4-46 показывает, что форма зависимости числа 
видов от продуктивности может меняться, если изменяется форма зависимости 
«число видов – площадь» на градиенте продуктивности39. Цифры 1, 2, 3, 4 обо-
значают разные типы местообитаний, которые на градиенте продуктивности 
располагаются в таком порядке: 2 – 1 – 3 – 4. Первый ряд графиков иллюстри-
рует случай, когда зависимости «число видов – площадь» одинаковы во всех 
обследованных местообитаниях и зависимость «число видов – продуктивность» 
инвариантна к масштабу исследований. Во втором ряду зависимости «число 
видов – площадь» различаются, но не пересекаются, поэтому зависимости 
«число видов – продуктивность» на разных масштабах изменяются, но только 
количественно, а не качественно. Третий показывает вариант, когда зависимо-
сти «число видов – площадь» существенно различаются и пересекаются, поэто-
му зависимость «число видов – продуктивность» качественно различается на 
разных масштабах. Таким образом, причиной различий результатов исследова-
ний на разных масштабах могут быть разные зависимости «число видов – пло-

щадь» в разных типах 
местообитаний (Scheiner 
et al., 2000). 

 
 
 

 
 

Рис. 3.2.2.4-46. Пример 
влияния формы зависимо-
сти «число видов-
площадь» (левая колонка 
графиков) на форму зави-
симости «число видов-
продуктивность» (правая 
колонка) на разных мас-
штабах (Scheiner et al., 
2000).  

 
 
 
 

                                                 
38 Эта функция является результатом роста числа видов при росте обследованной площади внутри 

гомогенных местообитаний и роста числа обследованных местообитаний. Функция насыщается при 
включении в обследованную площадь всех типов сообществ и всех видов, обитающих в них. 

39 Очевидно, что это рассуждение справедливо в отношении любых факторов среды 
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Whittaker et al. (2001) предложили схему, которая показывает, что при «гор-
батой» форме зависимости на региональном уровне на локальном уровне могут 
быть любые формы зависимости. Форма зависимости на региональном уровне 
зависит от числа видов в разных соообществах и степени перекрытия их видо-
вых составов (показано величиной кружков и их перекрытием на графиках с-f 
на рис. 3.2.2.4-47). 

 
 
Рис. 3.2.2.4-47. Гипоте-

тические зависимости 
числа видов от продук-
тивности на разных мас-
штабах. Нижние тонкие 
линии – результаты ло-
кальных обследований на 
мелких площадках (до 10 
м2). Верхние толстые ли-
нии – результаты обсле-
дований на большом мас-
штабе (около 10000 м2). 
Размер кружков – число 
локальных видов, пере-
крытие кружков – про-
порция общих видов в раз-
ных локальных местооби-
таниях (Whittaker et 
al.,2001).  

 
 
 
 
 
 

 
Наиболее часто при укрупнении масштаба происходит переход от 

унимодальной или негативной к положительной форме корреляции между 
числом видов и продуктивностью сообществ. Так, Гиляров и Тимонин 
(Ghilarov, Timonin, 1972) при сравнении зоопланктона в озерах Лапландского 
заповедника обнаружили отрицательную корреляцию между числом видов и 
биомассой при анализе проб из отдельных озер и слабую положительную 
корреляцию при анализе данных по всем озерам. Chase c соавторами (Chase, 
Liebold, 2002; Chase, Ryberg, 2004) показали, что при сопоставлении данных по 
прудам в пределах одного бассейна (локальный уровень) выявляется «горбатая» 
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зависимость между числом видов и первичной продукцией, а при 
сопоставлении данных по бассейнам (региональный уровень) –  положительная. 
Такие результаты были получены как для растений (сосудистые растения и 
микроводоросли), так и для бентосных животных (насекомые, ракообразные и 
др.) (рис. 3.2.2.4-48).  

 
Рис. 3.2.2.4-48. Результаты обследования видового богатства прудов в зависи-
мости от их первичной продуктивности40 в локальном и региональном мас-
штабах (Chase, Liebold, 2002).  

 
По мнению авторов, «горбатая» кривая на локальном уровне объясняется 

тем, что в низкопродуктивных прудах может выживать лишь небольшое число 
видов, ростом продуктивности число видов растет, однако в самых продуктив-
ных прудах наблюдаются явления эвтрофикации и число видов снижается. Но 
почему тогда в региональном масштабе (при сопоставлении данных по бассей-
нам) зависимость числа видов от продуктивности оказывается монотонно по-
ложительной? Авторы предложили три возможные причины этого: 
- бассейн с более высокой продуктивностью может иметь более высокую ге-

терогенность условий среды, что повышает несхожесть видовых составов 
(эта гипотеза не подтвердилась); 

                                                 
40 Продуктивность водорослей определяли за 15 дней в местах, защищенных от животных. 
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- бассейн с более высокой продуктивностью может иметь более высокую 
склонность к временным колебаниям в локальных видовых составах (эта ги-
потеза не была проверена); 

- видовой состав в пруду может зависеть от последовательности его заселения 
в результате чего в наиболее продуктивных прудах формируются множе-
ственные варианты устойчивых состояний – феномен «multiple stable» (эта 
гипотеза нашла подтверждение).  
Chase (2003) полагает, что состав сообществ может иметь единственную 

точку устойчивого равновесия в следующих случаях: при малых региональных 
пулах; при высокой связности локальных сообществ (по сути, это значит, что 
мы имеем дело с одним сообществом); при низкой продуктивности местообита-
ния, при высокой интенсивности нарушений. Если же имеется большой регио-
нальный пул, слабая связность локальных сообществ, высокая продуктивность 
местообитаний и низкая интенсивность нарушений, видовой состав может 
иметь много состояний равновесия. Реализованный в данном сообществе видо-
вой состав зависит от истории формирования сообщества. Если же высокопро-
дуктивные пруды различаются по видовому составу, то на региональном уровне 
возникает позитивная зависимость числа видов от продуктивности.  

Подтверждением «гипотезы множественности устойчивых состояний» явля-
ется выявленное авторами увеличение степени различий видового состава меж-
ду прудами по мере роста средней продуктивности прудов в бассейне (рис. 
3.2.2.4-49, Chase, Liebold, 2002). Роль удаленности прудов друг от друга была 
показана в другом исследовании (Chase, Ryberg, 2004): в тех бассейнах, где 
пруды были расположены близко друг от друга, зависимость на региональном 
уровне тоже была горбатой.  

 
Рис. 3.2.2.4-49. Степень различия видовых составов продуцентов и животных 
между прудами внутри бассейнов. Каждая точка – средний индекс различия 
видовых составов прудов внутри одного бассейна (Chase, Liebold, 2002). 
 

В следующем исследовании Chase (2010) на основании данных 7-летнего 
эксперимента в 45 искусственных прудах показал, что при более высокой про-
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дуктивности увеличиваются различия видового состава между прудами (рис. 
3.2.2.4-50). Низкопродуктивные пруды имеют одинаковый и предсказуемый ви-
довой состав (сильна работа «средовых фильтров»), а при большом количестве 
питательных веществ видовой состав существенно зависит от порядка вселения 
видов в пруд – начинают работать случайные механизмы.  

 
Рис. 3.2.2.4-50. Результаты многомерной ординации видового состава 
экспериментальных прудов. Серые кружки – пруды с низкой концентрацией 
питательных веществ, черные квадраты – со средней, треугольники – с 
высокой концентрацией (Chase, 2010). 

 
Ptacnik et al. (2010) при обследовании разнообразия фитопланктона в озерах 

Фенноскандии выявили аналогичную закономерность – горбатую зависимость 
числа родов от концентрации фосфора41 в озерах и положительную – от его 
средней концентрации в регионе. При этом биомасса планктона в озере поло-
жительно коррелирует с концентрацией фосфора (рис. 3.2.2.4-51). Авторы счи-
тают, что для объяснения этих результатов больше подходит вторая из гипотез, 
перечисленных выше. Планктонные сообщества склонны к существенным ко-
лебаниям состава даже в стабильных условиях среды. Ранее Ptacnik et al. (2008) 
было показано, что колебания состава усиливаются при росте концентрации 
фосфора в воде (что совпадает с данными Алимова о дестабилизации сообществ 
водоемов при увеличении их продуктивности, см. раздел 3.4.3.3). Поэтому в 
регионе с более высокой средней концентрацией фосфора в водоемах наблюда-
ется увеличение суммарного видового богатства, хотя в каждом озере в каждый 
момент времени видовое богатство не так велико. 

                                                 
41 Концентрация фосфора далеко не всегда может быть показателем первичной продуктивности. 

Так, при сравнении олиготрофных озер в Швеции оказалось, что с ростом концентрации фосфора 
первичная продукция, наоборот, падает. Это происходило из-за того, что в тех озерах с большим 
количеством взвешенных веществ фосфор просто не использовался планктоном из-за недостатка 
света и продуктивность была низкой (Karlsson et al., 2009). 
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Рис. 3.2.2.4-51. Зависимости числа родов фитопланктона в озере от локальных и 
региональных показателей концентрации фосфора в воде. Значки показывают 
отдельные озера (плюсики – Финляндия, ромбики – Швеция, крестики – 
Норвегия). Оценка на региональном уровне проведена в квадратах 2° х 2° 
(Ptacnik et al., 2010). 

 
Однако возможно и более простое объяснение. Как видно на рис. 3.2.2.4-51, 

число родов начинает снижаться только когда концентрация фосфора превыша-
ет 50 мг/л, а таких озер относительно мало. Поэтому при усредении концентра-
ции фосфора по регионам они просто не влияют на суммарную зависимость. 
 

Рассмотренные выше объяснения «горбатой» зависимости числа видов от 
продуктивности сообществ позволяют сделать следующие выводы: 

- негативная зависимость числа видов от продуктивности, которую можно 
рассматривать как нисходящую ветвь генеральной «горбатой» зависимости, 
прояляется, прежде всего, в нетипичных и редких местообитаниях или условиях 
(в том числе сюда относятся все случаи сверхпродуктивных местообитаний и 
условий); 

- из числа рассмотренных выше возможных объяснений «горбатой» зависи-
мости только «гипотеза конкуренции» основана на закономерностях внутренней 
структуры сообществ и свойств видов, но и в этом случае понятно лишь то, что 
конкуренция может формировать нисходящую ветвь зависимости, но непонят-
но, почему параметры конкурентоспособности именно таковы, что обусловли-
вают ее формирование; 

- остальные объяснения – «гипотеза ковариации» продуктивности с другими 
факторами среды, «гипотеза пула видов» и случаи несоответствия масштабов 
интерпретации данных – опираются на различные внешние факторы, не имею-
щие отношения к внутренним закономерностям структуры и функционирования 
сообществ. 
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Таким образом, формальное противоречие между нашим предположением  
об увеличении оптимального числа видов в более «богатых» средах и эмпири-
ческими данными о «горбатой» форме корреляции между числом видов и про-
дуктивностью сообществ может быть преодолено несколькими путями, из кото-
рых с позиций принципа оптимального разнообразия наиболее интересны две: 

- гипотеза о том, что снижение числа видов в наиболее продуктивных место-
обитаниях объясняется одновременным увеличением их нестабильности, что 
прямо соответствует нашим предположениям о сокращении оптимального чис-
ла видов в нестабильных средах;  

- «гипотеза пула видов», которая объясняет сокращение числа видов в 
наиболее продуктивных местообитаниях нехваткой адаптированных к ним ви-
дов, также вполне соответствует принципу оптимального разнообразия (о воз-
можных механизмах работы принципа в условиях недостатка видов см. раздел 
4.2.4). 

Кроме того, как будет показано ниже, снижение числа видов при эвтрофика-
ции, которые формируют существенную часть нисходящей ветки «горбатой» 
зависимости, можно рассматривать в рамках нашей гипотезы как переход со-
общества на более раннюю стадию сукцессии в результате увеличения потока 
ресурсов (см. раздел 4.2.1.4). 
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3.2.3.  

Стабильность среды 

 
 

К данной группе факторов можно отнести показатели стабильности погоды 
и климата, колебаний поступления питательных веществ в среду, интенсивно-
сти и предсказуемости цикличных природных изменений (например, приливов 
и отливов) и другие явления, связанные с колебаниями параметров внешней 
среды во времени42. Важнейшей характеристикой степени стабильно-
сти/нестабильности среды явлется временной масштаб колебаний условий сре-
ды. Если скорость колебаний существенно превышает время жизни организмов, 
то они воспринимаются популяцией как последовательные однонаправленные 
изменения среды. Мы не рассматриваем этот варианты. Наши модели и все 
дальнейшие рассуждения рассматривают колебания, сопоставимые с длиной 
цикла размножения организмов (или происходящие быстрее), которые воспри-
нимаются популяцией как ненаправленные случайные отклонения условий сре-
ды на каждом цикле размножения. 

Существуют две противоположные точки зрения на то, как колебания усло-
вий среды могут влиять на видовое богатство. Одна из них подразумевает, что в 
нестабильной среде особи должны иметь более широкие зоны индивидуальной 
толерантности, а виды ‒ более широкие экологические ниши. Поэтому в флюк-
туирующей среде число видов должно быть ниже, чем в стабильной. Наша ги-
потеза соответствует этому подходу (см. раздел 2.3). Другая точка зрения, 
наоборот, считает колебания условий среды одним из факторов, позволяющих 
избежать действия конкурентного исключения, что дает возможность сосуще-
ствования многих видов на одном и том же наборе ресурсов, то есть способ-

                                                 
42 Природные и антропогенные нарушения сообществ, которые запускают сукцессионные процессы, 
рассмотрены в разделе 3.4.6.2. 



 143 

ствует высокому видовому разнообразию. Иллюстрацией этих двух точек зре-
ния могут быть два противоположных мнения о влиянии сезонности климата на 
число видов. В соответствии с одним из них, сезонный климат препятствуют 
специализации видов и снижает их число (Пианка, 1981; см также о «гипотезе 
климатической вариабельности» в разделе 3.2.3.3). Другой подход подразумева-
ет, что в сезонном климате, наоборот, может сосуществовать больше видов за 
счет разделения временных ниш, когда разные виды используют ресурсы в раз-
ные сезоны (Бигон и др., 1989). Очевидно, что анализируя показатели стабиль-
ности среды, необходимо, отделять сезонные и другие предсказуемые цикличе-
ские колебания, к которым организмы могут адаптироваться, от случайных и 
непредсказуемых изменений условий среды. Однако и в том, и в другом случае 
выявить зависимость видового богатства от степени нестабильности среды 
трудно, так как эти показатели, как правило, изменяются одновременно с коли-
чеством ресурса в среде. Например, на глобальных градиентах разнообразия 
сезонность климата усиливается от экватора по направлению к полюсам одно-
временно с сокращением доступной для организмов энергии. 

Стабильность среды тесно связана с показателями стабильности популяций, 
которые так или иначе реагируют на колебания внешних условий. MacArthur 
(1955), вероятно, первым поставил вопрос о взаимосвязи числа видов и ста-
бильности популяций в экологическом сообществе. Он предположил, что для 
достижения определенного уровня стабильности трофических цепей сообще-
ства необходимо иметь либо много видов, связанных с небольшим числом 
жертв (с узкой пищевой специализацией), либо меньшее число видов, связан-
ных с большим числом жертв (потребляющих широкий спектр пищевых ресур-
сов). Другими словами, сообщество, состоящее из видов-специалистов, будет 
устойчивым, если в нем много видов, а сообщество из малого числа видов будет 
устойчивым, эти каждый из них потребляет широкий спектр ресурсов.  

May, MacArthur (1972) добавили в модель Лотки-Вольтерры вариабельность 
среды и показали, что для устойчивого сосуществования видов в флюктуирую-
щей среде степень перекрывания их ниш должна уменьшаться либо за счет уве-
личения расстояния между центрами ниш, либо за счет сужения ниш. Посколь-
ку второе условие трудно выполнимо в нестабильной среде, то адаптация сооб-
щества будет, скорее всего, выражаться в увеличении расстояния между ниша-
ми, что приведет к уменьшению числа видов в сообществе.  

Slobodkin, Sanders (1969) считают нестабильность среды основным факто-
ром, снижающим число видов. В частности, они придерживаются гипотезы, что 
основная причина высокого видового разнообразия в тропиках – высокая пред-
сказуемость тамошнего климата. Местообитания с высоким разнообразием, как 
правило, находятся в предсказуемых и стабильных условиях среды, где виды 
могут иметь узкие зоны физиологической толерантности. Это дает особям и 
видам возможность повышать свою конкурентоспособность в узком диапазоне 
факторов среды. В нестабильных местообитаниях необходимы широкие зоны 
индивидуальной толерантности и широкие экологические ниши видов. Поэто-
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му, как отмечают авторы, в холодных и темных глубинах океанов, где очень 
мало доступной энергии, но очень стабильная среда, видов больше, чем в теп-
лых эстуариях с большим количеством ресурсов, но нестабильной средой.  

На основании этих теоретических рассуждений было сделано два взаимосвя-
занных предположения: 

- число видов должно снижаться в нестабильной среде; 
- индивидуальные зоны толерантности и экологические ниши видов должны 

расширяться в нестабильность среде.  
Оба теоретических предположения совпадают с выводами из моделей опти-

мального разнообразия о том, что в нестабильной среде увеличивается опти-
мальное внутрипопуляционное разнообразие, то есть ширина ниши, и уменьша-
ется оптимальное число видов в сообществе (см. раздел 2.3, выводы 8 и 9). 

 
3.2.3.1. Стабильность среды и число видов 

 MacArthur (1975) на примере брюхоногих моллюсков, птиц и млекопитаю-
щих западного побережья Северной Америки (от Панамы до Аляски) показал, 
что между диапазоном температур43 и числом видов существует отрицательная 
корреляция (рис. 3.2.3.1-1). Он предложил для аппроксимации выявленных за-
висимостей формулу с = A ln(1+B/η), где ST – число видов, η - мера флюктуаций 
условий среды, А и В – некоторые параметры44.  

 
Рис. 3.2.3.1-1. Примеры зависимостей числа видов животных от диапазона 
температур, которые приводит Мак-Артур (1975). 

 
Однако, как пишет сам МакАртур, возможна и другая интерпретация этих 

результатов, которую предложил Мэй. Если η – показатель, который препят-
ствует увеличению числа видов, то 1/η – показатель, который способствует это-
                                                 

43 Мак-Артур использовал разницу между среднемесячными температурами июля и января. 
44 Интересно, что Мак-Артур сопоставляет эту зависимость с теоремой о шуме в канале связи из 

теории информации: R=A ln(1+B/η), которую в свою очередь он ассоциирует с эволюционными 
процессами. R – скорость эволюции, возможно пропорциональная числу наблюдаемых видов, η - 
средовой шум, который не позволяет разделить ресурсы на узкие ниши и противодействует увели-
чению числа видов, аналогично тому, как шум в канале связи не позволяет разделить диапазон на 
много узких поддиапазонов. 
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му, например, продуктивность. И, действительно, хорошо известно, что диапа-
зон колебаний температуры, как правило, увеличивается с юга на север одно-
временно с сокращением количества доступной для организмов энергии. Мак-
Артур сопоставил данные о числе видов птиц с показателем эвапотранспирации 
и получилось, что число видов снижается при снижении этого показателя, что 
соответствует снижению количества доступной энергии. Правда, как пишет 
МакАртур, соответствие оказалось хуже, чем для диапазона температур. Все же, 
надо признать, что данные МакАртура не могут однозначно доказать, что число 
видов снижается при росте нестабильности среды. 

Трудность разделения факторов богатства и стабильности среды – обычное 
явление при интерпретации данных о природных сообществах, Так, с этой про-
блемой столкнулись Fraser, Currie (1996) при проверке гипотезы о влиянии ве-
личины температурных колебаний на разнообразие родов кораллов. Связь была 
обнаружена, но было трудно отделить влияние увеличения колебаний темпера-
туры от снижения ее средних значений при удалении от экваториальной зоны, 
поэтому однозначных выводов сделать не удалось. Аналогичная проблема ме-
шает анализу данных авиаучетов 25 видов крупных (вес тела выше 10 кг) траво-
ядных млекопитающих в Кении за 11 лет (1982 – 1993), которые показывают, 
что число видов увеличивается при росте средних показателей NDVI45, то есть 
при росте продуктивности сообществ, и снижается при увеличении межгодовых 
колебаний NDVI46 (рис. 3.2.3.1-2, Oindo, 2002). Однако, если сопоставить дан-
ные о средних показателях NDVI и его колебаниях, то также выявляется отри-
цательная корреляция (хотя и довольно слабая), то есть более продуктивные 
районы Кении отличаются более стабильным климатом (что понятно, так как 
средняя продуктивность сильно снижается во время климатических аномалий, 
например засух). В результате опять трудно отделить влияние на число видов 
нестабильности среды от влияния количества ресурса. 

В мета-анализе исследований о распределении видового разнообразия в оке-
анах Tittensor et al. (2010) выявлена негативная связь с диапазоном колебаний 
температуры для 4 из 13 групп, для других групп такой связи не выявлено 
(напомним, что этот мета-анализ показал, что основным фактором океаническо-
го разнообразия является температура поверхности океана). 

Как мы отмечали выше (см. раздел 3.2.2.4), одновременное увеличение сте-
пени нестабильности среды и продуктивности – одна из гипотез, объясняющих 
негативные зависимости числа видов от продуктивности и нисходящую ветвь 
«горбатых» зависимостей. 

 

                                                 
45 Normalized Difference Vegetation Index – вегетационный индекс, который оценивает на основа-

нии спектральных характеристик космических снимков количество хлорофилла, а через него – 
плотность и функционирование растительности. 

46 Межгодовые колебания NDVI вычислялись для каждого месяца, а потом усреднялись для того, 
чтобы выявить влияние различных погодных аномалий (засух, сильных дождей) на животных. 
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Рис. 3.2.3.1-2. Увеличение числа видов в районах с более высокими средними 
значениями NDVI и снижение числа видов в районах с более высоким коэффици-
ентом вариации показателей NDVI (Oindo, 2002).  

 
Степень нестабильности среды часто привлекается для объяснения унимо-

дальной зависимости числа видов с глубиной (см. 3.2.1), а именно – для объяс-
нения снижения числа видов при подъеме со средних глубин к мелководью. 
Например, Rex (2005) считает, что если снижение числа видов по мере увеличе-
ния глубины объясняется сокращением поступления туда органики сверху (в 
соответствии с гипотезой «виды-энергия»), то сокращение числа видов по мере 
приближения к поверхности объясняется увеличением нестабильности и пуль-
сирующим поступлением пищи. Уиттекер объясняет рост числа видов бентоса 
от мелководья до средних глубин увеличением стабильности среды или увели-
чением стабильности в какой-то период эволюции бентосных сообществ. В ста-
бильных условиях на глубине способны выживать больше видов, которые в хо-
де совместной эволюции развиваются по пути дифференциации ниш.  

В историческом аспекте число видов со степенью стабильности среды свя-
зывает «гипотеза рефугиумов», которая предполагает влияние локальной и ре-
гиональной экоклиматической стабильности на процессы формирования био-
разнообразия (обзор исследований на примере Амазонии см.: Haffer, 1997). Пи-
ки эндемизма и видового разнообразия обнаружены в районах климатической 
стабильности в Андах47 (Fjeldsa et al., 1999), в тропических лесах северо-востока 
Австралии (Graham et al., 2006) и в других регионах, где на протяжении дли-
тельных периодов условия изменялись меньше, чем на окружающих простран-
ствах. Данная гипотеза говорит о том, что сообщества, сохранявшиеся в рефу-
гиумах без нарушений, имеют больший эволюционный возраст, то есть речь 
идет не о соответствии оптимальных уровней разнообразия условиям среды, а 

                                                 
47 Как отмечает автор, те же районы являются центрами индейских культур и всегда имели боле 

высокую плотность населения. 
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об изменении показателей разнообразия в ходе исторического развития сооб-
ществ. Этот аспект мы рассматриваем ниже, в разделе 4.4.2. 

 
Таким образом, имеется ряд эмпирических подтверждений предположения о 

снижении оптимального числа видов в менее стабильных средах, сделанного на 
основании принципа оптимального разнообразия,  

 
3.2.3.2. Стабильность среды и ширина экологической ниши 

Чем определяется ширина ниши ‒ один из основных вопросов в экологии 
сообществ. Предложена масса гипотез о ведущих факторах формирования ши-
рины экологических ниш. В их числе: внутривидовая и межвидовая конкурен-
ция за ресурсы, компромисс (trade-off) видовых адаптаций, уровень обеспечен-
ности ресурсами (см. «гипотезу специализации» в разделе 3.2.2.1). Также в ка-
честве факторов, влияющих на ширину экологической ниши были предложены 
устойчивость к хищникам, затраты на поиск полового партнера, специфические 
для разных местообитаний процессы накопления мутаций, затраты на поиск 
подходящего местообитаний, высокая цена информационных процессов (см. 
например, Nosil, 2002). В данном разделе нас интересует, как на ширину эколо-
гической ниши и внутрипопуляционное фенотипическое разнообразие может 
влиять нестабильность среды. 

МакАртур на основе своей идеи о взаимосвязи стабильности популяций с 
шириной экологической ниши, которую мы упоминали выше, предложил гипо-
тезу о связи ширины ниш с географической широтой. Согласно ей, в высоких 
широтах, характеризующихся менее стабильными условиями по сравнению с 
тропиками, виды должны иметь более широкие ниши (MacArthur, 1972). 
Vázquez, Stevens, (2004) предприняли попытку проверки этой гипотезы, а имен-
но – ее следующих основных предпосылок а) вариабельность среды увеличива-
ется с юга на север; б) вариабельность численности популяций растет с юга на 
север; в) ширина ниш и вариабельность численности популяций связаны нега-
тивной зависимостью48. Анализ метеорологических данных показал, что вариа-
бельность температур увеличивается с юга на север, а вариабельность количе-
ства осадков, наоборот, сокращается. Поскольку водообеспеченность особенно 
важна именно на юге, то сделать однозначный вывод о более стабильных усло-
виях в южных широтах нельзя. Второе предположение авторы проверяли на 
основе данных о 12 таксонах (млекопитающие, птицы, насекомые) Global Popu-
lation Dynamics Database и пришли к выводу, что оно не подтверждается. Про-
верка третьего предположения была сделана на основе литературных данных о 
13 видах растений и животных. Ширина ниши для животных оценивалась по 
числу видов пищи, числу типов местообитаний, числу видов растений-хозяев, 
числу видов хозяев (для паразитов), для растений – по числу видов опылителей. 

                                                 
48 В соответствии с гипотезой МакАртура, виды, связанные с большим числом жертв в пищевых 

сетях, имеют более стабильные популяции. 
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12 из 13 примеров показали, что негативная связь между шириной ниши и вари-
абельностью численности имеется, хотя в целом эта зависимость оказалась ста-
тистически недостоверной. 

Таким образом, гипотеза МакАртура о связи ширины ниши с географиче-
ской широтой, несмотря на наличие некоторых эмпирических данных в ее поль-
зу, не подтвердилась. Однако этот вывод не так важен для нас, поскольку для 
проверки справедливости предположений принципа оптимального разнообра-
зия важна не географическая широта, а степень нестабильности среды, между 
которыми, как выяснилось, нет прямой зависимости. В то же время, чрезвычай-
но интересен вывод о том, что имеются указания на корреляцию (хотя и не до-
стоверную) между шириной ниши и степенью стабильности популяций, которая 
может косвенно указывать на существование этих популяций в менее стабиль-
ной среде (конечно, со многими оговорками). Кроме того, имеются другие дан-
ные о том, что в нестабильной среде ширина экологической ниши и внутрипо-
пуляционное разнообразие имеют тенденцию увеличиваться. Считается, что 
колебания условий среды и непредсказуемость местообитаний ‒ один из глав-
ных факторов, препятствующих специализации и вынуждающих поддерживать 
широкую нишу. В частности, много работ посвящено вопросам специализации 
насекомых на растениях-хозяевах. В них показано, что в стабильных местооби-
таниях возможна узкая специализация, а в нестабильных насекомые вынуждены 
сохранять широкий спектр растений-хозяев (см. например, Strong et al., 1984).  

Как мы упоминали выше, ширина экологической ниши популяции является 
суммой внутри- и межфенотипических компонентов (см. рис. 2.2.3-5). В неста-
бильной среде могут увеличивается как тот, так и другой компоненты. 

Ряд работ из числа экспериментов и наблюдений в природе, показывают, что 
в менее стабильных условиях может возрастать уровень фенотипического раз-
нообразия потомства (то есть межфенотипический компонент ниши) (см. Crean, 
Marshall, 2009; Jacobs, Podolsky, 2010). Например, показано, что вариабельность 
размеров личинок лобстеров в менее стабильных прибрежных местообитаниях 
выше, чем у лобстеров из удаленных от берега более стабильных местообита-
ний (рис. 3.2.3.2-1). Другим примером можно считать исследование Bradshaw 
(1991), в котором было показано, что виды растений, которые не способны за-
селять промышленные отвалы с повышенным содержанием тяжелых металлов, 
имеют меньшую генетическую и фенотипическую вариабельность, чем те, ко-
торые способны это делать (цит. по: Kellermann et al., 2009). 

Иногда не удается зафиксировать ожидаемое увеличение фенотипического 
разнообразия особей. Пианка (1981) приводит в качестве примера работу Soule 
и Stuart, которые предположили, что виды с широкой экологической нишей 
должны характеризоваться большей фенотипической изменчивостью, чем виды 
с узкой нишей. Однако они не смогли показать, что видам-генералистам 
(например, воронам) присуща большая морфологическая изменчивость. Это 
может объясняться тем, что большая ширина ниши у этих птиц обусловлена 
внутрифенотипическим компонентом, то есть широтой индивидуальных ниш 



 149 

птиц. Также, возможно, что при морфологическом единообразии особи в попу-
ляции различаются поведением, что также позволяет существенно расширять 
экологическую нишу популяции. В разделе 3.3.1.1 приведен пример с дарвино-
выми вьюрками, которые морфологически одинаковы, но проявляют высокую 
степень индивидуальной специализации в приемах добывания корма.  

 

Рис. 3.2.3.2-1. Вариабельность размеров личинок лобстеров из двух типов ме-
стообитаний (Jacobs, Podolsky, 2010). 

 
Подтверждением того, что ширина индивидуальной толерантности особей 

расширяется в нестабильных условиях, могут служить данные обследования 8 
локальных популяций49 нерки на реке Фрезер (Британская Колумбия, Канада). 
В этом исследовании было показало, что ширина индивидуальной толерантно-
сти особей к температурному режиму существенно изменяется в разных ло-
кальных популяциях и зависит от исторического диапазона температур, кото-
рый выносила данная локальная популяция (Eliason et al., 2011). Kellermann et 
al., (2009) сравнивая физиологическую устойчивость разных видов дрозофилы, 
показали, что мухи из широко распространенных видов имеют более обширную 
зону устойчивости к холоду и иссушению, чем мухи из узкоареальных тропиче-
ских видов (рис. 3.2.3.2-2). Генетическая вариабельность у них также оказалась 
выше. Другие примеры расширения ниши видов в нестабильной среде приведе-
ны в следующем разделе. 

 

                                                 
49 Нерка возвращается на нерест точно в то место, где родились, поэтому дифференциация на ло-

кальные популяции высока. На Реке Фрезер насчитывается до 100 локальных популяций (Eliason et 
al., 2011). 

- прибрежные 
- удаленные от берега 
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Рис. 3.2.3.2-2. Устойчивость к холоду и иссушению широко распространенных 
видов дрозофилы (темные ромбы) и тропических видов (светлые ромбы) (Kel-
lermann et al., 2009). 

 
Таким образом, ряд эмпирических наблюдений соответствует нашему пред-

положению об увеличении внутрипопуляционного фенотипического разнообра-
зия и ширины экологической ниши популяций в менее стабильных средах, сде-
ланному на основании принципа оптимального разнообразия (см. раздел 2.3., 
выводы 5, 8, 9),  
 
 
3.2.3.3. Стабильность среды и сопряженные изменения числа видов и ши-

рины их ниш 
Косвенным подтверждением того, что при увеличении нестабильности сре-

ды расширяются экологические ниши и снижается число видов, может служить 
так называемое «правило Рапопорта», которое было предложено для объяснения 
увеличения видового разнообразия от полюсов к экватору. Это правило говорит о 
том, что широтная протяженность ареалов (число градусов широты, на которых 
встречается данный вид) увеличивается от экватора  к полюсам. Одно из объяс-
нений этой закономерности  – «гипотеза климатической вариабельности» (Ste-
vens, 1989), предполагающая, что из-за сезонных колебаний климата организмы, 
обитающие в высоких широтах должны обладать широкой зоной индивидуаль-
ной толерантности, что, в свою очередь, дает им возможность обитать на более 
обширных ареалах. Южные организмы имеют более узкие зоны климатической 
толерантности и более ограниченные ареалы. Стивенс подтвердил эту гипотезу 
на данных о видовом разнообразии Северной Америки (рис. 3.2.3.3-1). Позже он 
предложил использовать это правило также для объяснения изменений видово-
го разнообразия на градиентах высоты и глубины (Stevens, 1992, 1996). 

Стандартизированная устойчивость к иссушению. 
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Рис. 3.2.3.3-1. Примеры зависимости широтной протяженности ареалов из 
работы Stevens (1989): средняя широтная протяженность ареалов видов севе-
роамериканских деревьев (число видов слева направо: 267, 324, 273, 182, 118, 47, 
29, 17, 6) и млекопитающих (214, 176, 148, 117, 95, 71, 53, 40, 8, 8), встречаю-
щихся в зонах шириной 5°. 
 

Данные, поддерживающие эту гипотезу, были получены для многих таксо-
номических групп растений и животных (Addo-Bediako et al., 2000; Hernandez 
Fernandez, Vrba, 2005). Так, анализ распространения 245 крупных наземных 
млекопитающих (все отряды, кроме рукокрылых, насекомоядных, зайцеобраз-
ных, грызунов и прыгунчиков) в Африке показал, что индекс биомной специа-
лизации, то есть число природных зон50, в которых встречается вид, закономер-
но увеличивается в направлениях от экватора к северу и югу51 (рис. 3.2.3.3-2, Her-
nandez Fernandez, Vrba, 2005). Сопоставление распространения видов с метеоро-
логическими данными показало, что температурная вариабельность (среднегодо-
вой диапазон колебаний температуры, то есть разница между средней темпера-
турной самого теплого и самого холодного месяцев) объясняет около 70% карти-
ны распределения видового богатства. Таким образом, авторы показали, что пра-
вило Рапопорта на протяжении Африканского континента выполняется. 

Кроме того, обнаружена положительная зависимость размера ареалов дере-
вьев и кустарников Северной Америки от диапазона температур (разница между 
средними максимальными температурами июля и минимальными температура-
ми января), что подтверждает «гипотезу климатической вариабельности» (см. 
Pither, 2003). Как сказано выше, более широкие ареалы видов свидетельствуют 
о более широких диапазонах условий, в которых они могут существовать, что 
можно сопоставить с расширением их экологической ниши. Таким образом, 
                                                 

50 Авторы выделяют на территории Африки 13 природных зон, а также учитывают вертикальную 
зональность в горных регионах (Hernandez Fernandez, Vrba, 2005). 

51 Существенные отклонения от этой картины показали отряды приматов и парнокопытных, осо-
бенно в зоне Сахары и к северу от нее. 
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данные, подтверждающие эту гипотезу, могут свидетельствовать о расширении 
экологической ниши видов при увеличении степени нестабильности среды. 

 
 
 
 
Рис. 3.2.3.3-2. Средний индекс 
биомной специализации (число 
биомов, в которых встречается 
вид) в зависимости от широты 
на протяжении Африки (Her-
nandez Fernandez, Vrba, 2005). 

 
 
 
 

Чернов (2005) приводит многочисленные примеры расширения экологиче-
ских ниш видов при одновременном сокращении их числа в экстремальных 
условиях Севера. Так, по данным Есюнина и Козьминых, разнообразие жуков-
мертвоедов в гипоарктике Урала сокращается до 3-4-х видов, при этом один из 
них захватывает весь спектр экологических ниш этой группы жуков, а еще се-
вернее он остается единственным представителем семейства и обитает в широ-
ком спектре местообитаний. Другие примеры расширения экологических диа-
пазонов видов на Севере рассмотрены в разделе 3.3.1. 

 
Рис. 3.2.3.3-3. Зависимость диапазона высот обитания позвоночных животных 
от широты (показаны данные о распространении животных в пределах сход-
ных по высоте горных регионов) (McCaine, 2009). 
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В горах тоже найдены подтверждения «гипотезы климатической вариабельно-
сти» (McCain, 2009). Анализ литературных данных о распространении 16500 ви-
дов позвоночных (млекопитающих, птиц, рептилий, земноводных) на 170 горных 
склонах в топиках и в умеренных широтах показал, что диапазон высоты их ме-
стообитаний по мере удаления от экватора увеличивается (рис. 3.2.3.3-3). Исклю-
чением явились только грызуны, что можно объяснить их склонностью строить 
норы и продолжать активно жить и размножаться под снегом зимой. 

В глобальном масштабе закономерности изменения числа видов  и площади 
их ареалов маскируются широтным распределением площади суши. Анализ 
глобального распределения более 5000 видов птиц показал, что глобальный 
широтный градиент размеров их ареалов52 существует, но он направлен не от 
полюсов к экватору, как это предсказывает правило Рапопорта, а имеет пик 
около 60 с.ш. и затем снижается на юг с некоторым «прогибом» в районе эква-
тора, что практически совпадает с площадью суши (Orme et al., 2006; рис. 
3.2.3.3-4). Внутри отдельных биогеографических зон и полушарий лишь в 7 из 
13 случаев площадь ареала возрастала с широтой, и при этом 6 из таких случаев 
были в северном полушарии. Самые маленькие ареалы сосредоточены на остро-
вах и в горных регионах тропиков, в то время как обширные тропические реги-
оны, такие как бассейн Амазонки, позволяет существовать более обширным 
ареалам. Из этого можно сделать вывод, что размер ареалов во многом опреде-
ляется размером доступной площади.  

Второе предсказание правила Рапопорта заключается в том, что большое ви-
довое разнообразие в тропиках объясняется малым размером ареалов. Это по-
ложение подтвердилось лишь частично. Корреляция между площадью ареалов и 
видовым разнообразием имеется, но между протяженностью ареалов по широте 
и видовым разнообразием ‒ отсутствует (рис. 3.2.3.3-4, Orme et al., 2006).  

«Гипотеза климатических экстремумов» говорит о том, что для распро-
странения видов на север важнее толерантность к минимальным температурам, 
а не к диапазону колебаний температур. В частности, устойчивость к морозу 
считается одним из основных факторов, ограничивающих распространение де-
ревьев на север. На примере 145 видов деревьев и кустарников Северной Аме-
рики показана отрицательная зависимость размера ареала от минимальной тем-
пературы января, регистрируемой в пределах ареала (см. Pither, 2003). Gaston, 
Chown (1999) на примере высотного распределения навозных жуков показали, 
что пределы их распространения обусловлены устойчивостью к низким темпе-
ратурам, а не к высоким. Это оказалось верно и в отношении широтного рас-
пределения насекомых (рис. 3.2.3.3-5). Эти данные подтверждают физиологиче-
ские основы правила Рапопорта (Addo-Bediako et al., 2000). 

 
 

                                                 
52 Средняя площадь ареала птиц – 2,82 х 106 км2; медиана распределения площадей ареала птиц – 

0,87 х 106 км2. Больше четверти видов имеют маленькие ареалы – менее 225000 км2 
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Рис. 3.2.3.3-4. Распределение размеров ареалов птиц в зависимости от широты 
(сверху); площадь суши на разной широте; зависимость площади и широтной 
протяженности ареалов от видового разнообразия. Серые точки – значения 
для отдельных квадратов 1 х 1°, кружки – средние значения для данной широ-
ты (Orme et al., 2006). 
 

М
ед

иа
на

 п
ло

щ
ад

и 
ар

еа
ла

 

Ю           Широта            С 

Ю           Широта            С 

П
ло

щ
ад

ь 
су

ш
и,

 к
м2  

М
ед

иа
на

 п
ло

щ
ад

и 
 а

ре
ал

а 
П

ро
т

яж
ен

но
ст

ь 
ар

еа
ла

 п
о 

ш
ир

от
е 

Число видов 

Число видов 



 155 

Рис. 3.2.3.3-5. Понижение критических нижних температур для насекомых при 
продвижении от экватора к полюсам (Addo-Bediako et al., 2000). 
 

На региональном уровне подтверждением правила Рапопорта являются дан-
ные Bonn et al. (2004) о видовом разнообразии птиц в Южной Африке. Авторы 
показали, что при росте средних показателей NDVI53 диапазон значений этого 
показателя, при которых встречаются виды, сокращался. То же оказалось верно 
и в отношении средней величины ареалов видов (рис. 3.2.3.3-6). То есть виды, 
обитающие при более высоких показателях продуктивности, имеют более узкие 
ареалы и ширину ниши по значениям NDVI. Наиболее редкие виды обитают 
только при высоких значениях NDVI. 
 

Рис. 3.2.3.3-6. Сокращение диапазона условий обитания видов по мере увеличения 
NDVI. Диапазон значений NDVI измерялся как диапазон значений NDVI квадра-
тов, в которых отмечен вид. Географический диапазон встречаемости вида 
определялся как число квадратов, в которых отмечен вид. Серые ромбы показы-
вают число видов в квадратах с данным значением NDVI (Bonn et al., 2004). 

 
                                                 

53 Normalized Difference Vegetation Index – вегетационный индекс, который оценивает на основа-
нии спектральных характеристик космических снимков количество хлорофилла, а через него – 
плотность и функционирование растительности. 

Н
иж

ня
я 

ле
т

ал
ьн

ая
 

т
ем

пе
ра

т
ур

а,
 °С

 

Те
мп

ер
ат

ур
а 

кр
ис

т
ал

ли
за

ци
и,

 °С
 

С       Широта        Ю Широтные диапазоны,° 

С
ре

дн
ий

 д
иа

па
зо

н 
N

D
VI

 

С
ре

дн
ий

 ге
ог

ра
ф

ич
ес

ки
й 

ди
ап

аз
он

  



 156 

Однако, наряду с примерами соответствия размеров ареалов правилу Рапо-
порта, имеется множество примеров, когда это правило не соблюдается (см. 
Orme et al., 2006; Willig et al., 2003). Ряд авторов считают, что правило Рапопор-
та на суше работает только для северного полушария севернее 40-50°с.ш. и не 
работает в тропиках (Gaston et al., 1998). Это правило не работает для градиента 
глубины, так как большая протяженность местообитаний холодноводных рыб 
по глубине объясняется не их большей толерантностью к условиям, а более од-
нообразной температурой на большой глубине (Rohde, 1996). Морские рыбы и 
моллюски показывают рост разнообразия от полюсов к экватору, но это не свя-
зано с ростом диапазона температур в море – в отличие от наземных местооби-
таний, условия в море наиболее вариабельны в умеренных широтах, и более 
стабильны в тропических и полярных местообитаниях. Если гипотеза климати-
ческой вариабельности верна, то морское разнообразие должно иметь пики в 
тропиках и в полярных местообитаниях, но этого нет. Однако есть некоторые 
указания на то, что сильная сезонность все-таки ведет к сокращению морского 
разнообразия бентоса и планктона (см. Clarke, Gaston, 2006). 

Таким образом, несмотря на большое количество эмпирических подтвер-
ждений, правило Рапопорта и «гипотеза климатической вариабельности» не 
нашли статистически достоверного подтверждения в качестве главных факто-
ров формирования видового разнообразия. Однако для нас важно не объяснение 
широтных градиентов видового разнообразия, а примеры снижения числа видов 
и увеличения ширины экологических ниш при росте нестабильности условий 
среды. Как нам кажется, приведенные выше работы дают примеры таких зави-
симостей. Другие примеры одновременного снижения числа видов и расшире-
ния их экологических ниш приведены в разделе 3.3.1. 

На локальном масштабе также имеются свидетельства одновременного сни-
жения видового разнообразия и расширения экологических ниш при увеличе-
нии нестабильности среды. Так, Алимов (1994) указывает, что при загрязнении 
водоемов, что можно считать вариантом дестабилизации среды, разнообразие 
понижается, причем остаются виды с широкими экологическими спектрами. В 
чистых водоемах обитают стенобионтные виды, в грязных – эврибионтные. 

При исследовании распределения 40 видов водных беспозвоночных в 49 
мелких водоемов в прибрежных скалах на северном берегу Ямайки в течение 6 
лет Kolasa et al. (1998) показали, что при увеличении вариабельности физиче-
ских и химических характеристик водоемов, во-первых, снижается число видов 
в них, и, во-вторых, увеличивается диапазон условий, в которых эти виды могут 
существовать, то есть ширина их экологической ниши (рис. 3.2.3.3-7). Экологи-
ческий диапазон видов авторы вычисляли как диапазон в гиперобъеме показа-
телей концентрации кислорода, рН, солености, температуры, интенсивности 
освещенности, в котором встречался тот или иной вид. Вариабельность место-
обитания вычислялась как среднее стандартное отклонение для этих перемен-
ных для каждого водоема. 
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Рис. 3.2.3.3-7. Снижение числа видов и расширение их экологического диапазона 
при увеличении вариабельности характеристик водоемов (Kolasa et al., 1998). 

 
Другие примеры одновременного снижения числа видов и расширения их 

ниш рассмотрены в разделе 3.3.1. 
 
Таким образом, имеются эмпирические данные об одновременном снижении 

числа видов и расширении их экологических ниш при увеличении нестабильно-
сти среды, полученные на глобальном, региональном и локальном уровнях, что 
соответствует нашему предположению о снижении оптимального числа видов и 
увеличении оптимального внутрипопуляционного разнообразия в нестабильных 
средах. О возможности сопоставления эмпирических данных, полученных ис-
следованиями глобального и континентального масштабов, с результатами 
нашего моделирования, мы писали выше. 
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3.2.4.  
Выводы:  

данные о влиянии факторов среды на биоразнообразие  
и принцип оптимального разнообразия 

 
 

1. Вывод о росте оптимальных значений числа видов при увеличении потока 
ресурса в среде, сделанный на основе принципа оптимального разнообразия, 
соответствует генеральной идее группы теоретических представлений о росте 
числа видов при увеличении количества доступной для организмов энергии в 
среде (группа гипотез «виды – энергия», см. 3.2.2.1). Влияние количества ресур-
са на ширину ниш («гипотеза специализации») на данном этапе исследований 
нами не рассматривается. 

2. Вывод принципа оптимального разнообразия о росте оптимального числа 
видов при увеличении количества ресурсов в среде соответствует эмпириче-
ским данным о положительных корреляциях между числом видов и количе-
ством доступной энергии и между числом видов и продуктивностью сообществ, 
выявленным на локальном, региональном и глобальном уровнях (см. 3.2.2.2, 
3.2.2.3). 

3. Формальное противоречие между нашим предположением об увеличении 
оптимального числа видов в более «богатых» средах и эмпирическими данными 
о «горбатой» форме корреляции между числом видов и продуктивностью сооб-
ществ может быть преодолено несколькими путями. Два из них - ковариация 
количества ресурса в среде с уровнем ее нестабильности и «гипотеза пула ви-
дов» (см. 3.2.2.4) соответствуют предположениям, сделанным на основании 
принципа оптимального разнообразия. 

4. Предположение об одновременном снижении числа видов и расширении 
их экологических ниш в нестабильных средах, сделанное на основании принци-
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па оптимального разнообразия, соответствует теоретическим представлениям 
расширении ниши и сокращении числа видов в нестабильной среде, хотя они 
основаны на других моделях. Данное предположение подтверждается рядом 
эмпирических наблюдений в природе на региональном и локальном масштабах 
(см. 3.2.3.1 – 3.2.3.3), которые выявили одновременное снижение числа видов и 
расширение их экологических ниш на географических градиентах, а также при 
обследовании сообществ на региональном и локальном уровнях. 
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3.3.  
Соотношение  
показателей  

разнообразия биосистем 
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3.3.1.  
Сопряженные изменения числа видов  

и ширины экологических ниш  

 
 

В предыдущем разделе были приведены примеры, когда в менее стабильной 
среде наблюдается одновременное снижение числа видов и расширение их эко-
логических ниш. Однако большинство описанных случаев сопряженного изме-
нения числа видов и ширины их экологических ниш (то есть фенотипической 
изменчивости экологически значимых признаков в популяции) являются иллю-
страциями так называемых явлений «высвобождения признака», «экологиче-
ского высвобождения» (см., например, Пианка, 1981) или «расширения реали-
зованной ниши в сторону фундаментальной в отсутствии конкурентов» (Джил-
лер, 1988), которые в явном виде не учитывает изменений параметров среды. 
Считается, что в этих случаях виды расширяют свою нишу при ослаблении кон-
куренции со стороны других видов54.  

Имеется большое количество примеров расширения экологических ниш ви-
дов при отсутствии конкурентов на островах или в озерах, то есть в частично 
изолированных местообитаниях с обедненным видовым богатством (Чернов, 
1982; Bolnick et al., 2010; Davidson, 1978), а также в экстремальных местообита-
ниях (Чернов, 2005), некоторые из которых мы рассмотрим ниже. 

 
Полуизолированные местообитания: острова и озера 

Van Valen (1965) предложил «гипотезу вариации ниш» (niche variation hy-
pothesis). В соответствии с ней, популяции на островах эволюционировали 
                                                 

54 Изменения показателей видового и внутрипопуляционного разнообразия в ходе сукцессий мы 
рассматриваем ниже, в разделе 4.2.1. 



 164 

так, чтобы использовать более широкий спектр ресурсов, поскольку они осво-
бождены от конкуренции с другими видами, которая имеет место на материке. 
Поэтому экологические ниши видов на островах должны быть более широки-
ми, чем в многовидовых материковых сообществах. Второе предположение 
этой гипотезы заключается в том, что популяции с широкими нишами должны 
быть более вариабельны по морфологическим признакам. Сравнивая популя-
ции 6 видов воробьиных птиц на материке (Европа) и на островах (Канарские, 
Азорские, Бермудские о-ва), Ван Вален показал, что на островах вариабель-
ность клюва, которую он сопоставил с шириной ниши по питанию, выше, чем 
в материковых популяциях.  

Позже гипотеза Ван Валена нашла подтверждение в ряде работ (см. Bolnick 
et al., 2003). Однако многие исследователи (в частности, изучавшие различные 
группы птиц, кузнечиков, хищных млекопитающих) не нашли корреляций меж-
ду морфологической вариабельностью особей и шириной пищевой ниши попу-
ляции (см. Пианка, 1981; Bolnik et al., 2007). Эти неудачи можно объяснить 
двумя основными причинами. Во-первых, как мы упоминали выше (см. 3.2.3.2), 
ниша может расширяться как за счет фенотипического разнообразия особей 
(межфенотипический компонент ниши), так и за счет расширения индивидуаль-
ного экологического диапазона особей (внутрифенотипический компонент). Во-
вторых, ниша может расширяться за счет вариаций поведения особей без мор-
фологических различий между ними. Такие случаи описаны в природе, напри-
мер в отношении кокосовых вьюрков (единственный вид дарвиновых вьюрков, 
встречающийся за пределами Галапагосских островов) на о. Кокос55. Как из-
вестно, дарвиновы вьюрки на Галапагосских островах представлены 13 видами, 
которые имеют разную пищевую специализацию. Но на о. Кокс есть только 
один морфологически однотипный вид, который использует широкий спектр 
кормов за счет разных типов поведения особей. На континенте этот спектр кор-
мов осваивают несколько специализированных семейств птиц. Наблюдения за 
питанием 89 индивидуально помеченных птиц показали, что разные особи спе-
циализируются на разных приемах добывания корма: сбор с веток, зондирова-
ние веток, сбор с листьев, извлечение личинок минеров из листьев, зондирова-
ние кучек сухой листвы, зондирование цветков в поисках нектара, сбор с земли 
и др. Причем разные особи постоянно использовали только один или небольшое 
число типов поведения (Werner, Sherry, 1987). Таким образом, в данном случае 
гипотеза о расширении ниши в отсутствии конкурентов подтверждается, хотя 
морфологической вариабельности не обнаружено.  

Отдельного внимания заслуживает явление полиморфизма видов в условиях 
обедненного видового богатства. Пожалуй, наиболее многочисленные примеры 
формирования симпатрических внутривидовых форм при недостатке видов из-
вестны для рыб. Возможно, это объясняется тем, что озерно-речная сеть пред-

                                                 
55 О. Кокос расположен в Тихом океане на расстоянии нескольких сот километров между Галапа-

госскими островами и побережьем Коста-Рики.  
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ставляет собой систему полуизолированных местообитаний, в разной степени 
изолированных друг от друга, что создает идеальные условия для исследования 
механизмов формирования сообществ. В обзоре Robinson, Wilson (1994) приве-
дены примеры экологических и морфологических форм у 97 видов пресновод-
ных и морских рыб. Эти данные показывают, что внутривидовая трофическая и 
морфологическая диверсификация преобладает в сообществах, обедненных ви-
дами, то есть там, где, по мнению авторов, снижена или отсутствует межвидо-
вая конкуренция. Прежде всего, это касается озер. Ниже мы приводим несколь-
ко примеров из этого обзора и из других публикаций. 

Два вида солнечных окуней ‒ синежабровый (Lepomis machrochirus) и обык-
новенный (Lepomis gibbosus) ‒ совместно обитают на обширном ареале в Се-
верной Америке, но синежабрового окуня нет в ряде бассейнов на северо-
востоке США, в частности, в регионе Адирондак. При совместном обитании 
синежабровый окунь питается в основном зоопланктоном, а обычный – донны-
ми беспозвоночными, например, улитками. Однако в озерах Адирондака, где 
синежабрового окуня нет, обычный солнечный окунь занимает и свою, и его 
нишу, сформировав две экологические формы ‒ бентосоядную и планктонояд-
ную (Robinson et al., 1993). Причем в двух озерах, куда был интродуцирован 
синежабровый окунь, произошло разделение ниш двух видов, как на ареале их 
совместного обитания (Robinson et al., 2000). 

Арктические гольцы (Salvelinus alpinus) образуют сложный комплекс форм 
разной степени обособленности. Симпатрические формы, различающиеся по 
росту, питанию, времени созревания, продолжительности жизни, морфологии и 
окраске, встречаются повсеместно на всем ареале арктического гольца (Сав-
ваитова, 1989; Павлов и др., 1999). Например, в оз. Аян на плато Путорана у 
гольца описаны карликовая планктоноядная форма и две хищных формы ‒ 
крупная озерная и озерно-речная меньшего размера (хищные формы изолирова-
ны друг от друга пространственно, а карликовая форма – изолирована экологи-
чески). Генетические различия между формами недостоверны, то есть возможен 
обмен генами между ними (Павлов, 1977). В озерах на архипелаге Северная 
Земля голец также представлен двумя экоморфотипами – крупным и карлико-
вым (рис. 3.3.1.1-1, Алексеев и др., 2003). В озерах Забайкалья часто обитают по 
2 или 3 формы гольцов ‒ крупная, мелкая и карликовая (Алексеев и др., 2000). 
Разные формы гольца занимают разные ниши в соответствии с имеющимися 
кормовыми ресурсами. В разных озерах степень их выраженности и обособлен-
ности друг от друга различна: от близких репродуктивно не изолированных 
эпигенетических экотипов до полностью изолированных группировок, морфо-
логически различающихся на уровне «хороших» биологических видов (Сав-
ваитова, 1989; Алексеев и др., 2000).  

В высокогорных водоемах Памира с крайне обедненной ихтиофауной сход-
ную картину образования внутривидовых экоморфотипов демонстрирует пред-
ставитель карповых рыб – лжеосман-нагорец Scizopygopsis stoliczkai (Савваито-
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ва и др., 1988). В одном из обследованных озере этот вид образует несколько 
экологических форм – растительноядную, илоядную, хищную, моллюскоядную. 

 
 
 
 
 
 
 
Рис. 3.3.1.1-1. Крупная (40 см) и 
карликовая (20 см) формы аркти-
ческого гольца из озера на о. Боль-
шевик, архипелаг Северная Земля 
(Алексеев и др., 2003). 

 
 
 

Еще один яркий пример внутривидовой экологической дифференциации 
дают усачи в озере Тана (Эфиопия), отличающемся относительно бедной их-
тиофауной. Здесь описана целая группа их морфотипов, отличающихся эколо-
гическими предпочтениями (Golubtsov et al., 2002).  

Конечно, примеры полиморфизма в изолированных местообитаниях демон-
стрируют не только рыбы. Так, Чернов (2005) приводит пример значительного 
полиморфизма и способности образовывать различные экотипы и жизненные 
формы у одного из видов тропических деревьев – Metrosidoros polymorpha. На 
малых островах южной части Тихого океана, являясь единственным видом дре-
вовидных растений, этот вид представлен множеством форм – деревьями, ку-
старниками, стланиками на камнях. Этот пример показывает, что один вид мо-
жет освоить целый спектр экологических ниш, его разные экотипы являются 
эдификаторами разных типов сообществ (вид – мультиэдификатор). 

Ряд других примеров формирования внутривидовых экологических форм 
представлен ниже в разделе 4.2.4. 
 
Экстремальные и нетипичные местообитания 

В экстремальных условиях Севера на фоне общего обеднения видового бо-
гатства, многие виды демонстрируют чрезвычайную экологическую пластич-
ность, которая обеспечивает их доминирование в различных по характеристи-
кам местообитаниях. Это явление Чернов (2005) предлагает называть мульти-
доминантностью. Примеры мультидоминантов многочисленны среди арктиче-
ских животных и растений. Например, дождевой червь Eisenia nordenskioldi, 
преобладающий в Сибири в сообществах тундры и северной тайги, доминирует 
в сообществах почвенных беспозвоночных в самых разных биотопах. На Севере 
экологическая роль этого полиморфного и эвритопного вида аналогична тако-
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вой целого многовидового комплекса дождевых червей в европейских ланд-
шафтах. Из растений тундровой зоны мультидоминантностью отличается осока 
Carex ensifolia, куропаточья трава Dryas punctata. Ива Salix arctica образует мел-
колистные прижатые к земле плети на каменистых грунтах, плотные подушки с 
центральным стеблем, бордюрные формы. Камнеломка Saxifraga opposistifolia в 
условиях предельного видового обеднения на островах Королевы Елизаветы 
входит в число доминантов большинства растительных группировок. 

В этот же ряд наблюдений можно поставить и работу Hamilton, Johnston 
(1978), которые показали, что домовый воробей на севере Европы и Северной 
Америки имеет большую вариабельность размеров тела и клюва56, чем на юге 
(причем это не объясняется увеличением разброса данных из-за роста среднего 
размера тела на севере). Однако авторы объясняют эту закономерность не адап-
тацией сообществ к условиям севера, а тем, что на севере у воробьев меньше 
конкурентов (гипотеза Ван Валена). Авторы выявили отрицательную корреля-
цию между вариабельностью морфологических признаков и индексом конку-
ренции57 (рис. 3.3.1.2-1).  

 
Рис. 3.3.1.2-1. Отрицательная корреляция вариабельности размеров тела до-
мового воробья и индекса конкуренции с другими видами в Северной Америке 
(Hamilton, Johnston, 1978). 
 

На другом конце диапазона обитаемой среды по отношению к Арктике 
находятся жаркие пустыни. Именно к таким местообитаниям относится один из 
классических примеров явления «экологического высвобождения» – исследова-
ние колоний муравьев Veromessor pergandei в пустынях Калифорнии и Аризоны 
(Davidson, 1978). Эти исследования показали, что в присутствии конкурирую-
щих видов семеноядных муравьев у данного вида сильно снижается вариабель-

                                                 
56  Размер клюва считается индикатором размера предпочитаемого корма. 
57 Индекс конкуренции учитывает число видов-конкурентов воробьев, их численность, средний 
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ность длины мандибул, а там где видов-конкурентов нет, вариабельность мак-
симальна (рис. 3.3.1.2-2). Это значит, что при отсутствии конкурентов данный 
вид потребляет более широкий спектр размеров семян, что трактуется автором 
как явление «экологического высвобождения». При этом Veromessor pergandei 
остается в одиночестве без конкурентов в наиболее неблагоприятных условиях, 
в то время как в наиболее продуктивных местообитаниях его вообще замещают 
другие виды муравьев. 

 
Рис. 3.3.1.2-2. Снижение 
вариабельности длины 
мандибул у Veromessor 
pergandei в присутствии 
видов-конкурентов. Раз-
нообразие конкурирующих 
видов измеряется коэф-
фициентом Шеннона-
Винера (Н) (Davidson, 
1978). 

 
 
 

В экстремальных климатических условиях сообщества испытывают дей-
ствие двух важнейших факторов, которые, в соответствии с принципом опти-
мального разнообразия, влияют на видовое и внутривидовое разнообразие. Эти 
факторы ‒ снижение количества доступной для организмов энергии в среде и 
общая дестабилизация среды, которая на севере выражается, прежде всего, в 
увеличении амплитуды сезонных колебаний. Модели оптимального разнообра-
зия предсказывают, что при таких изменениях среды должно происходить сни-
жение оптимального числа видов и увеличение внутрипопуляционного разно-
образия, то есть ширины экологических ниш, что соответствует приведенным 
выше эмпирическим наблюдениям. Как отмечает Чернов (1991), в условиях се-
вера видовое разнообразие по существу заменяется внутривидовым. 

Кроме того, в сверх-экстремальных местообитаниях на границе обитаемых 
условий в полярных или жарких пустынях главным фактором являются «средо-
вые фильтры», которые позволяют существовать здесь лишь небольшому числу 
видов. В этих экстремальных и скудных условиях они вынуждены расширять 
экологические ниши для того, чтобы обеспечить себя ресурсами. Эта ситуация 
соответствует «гипотезе специализации» (см. 3.2.2.1), которую на данном этапе 
исследований модели оптимального разнообразия не рассматривают. 

Другим типом экстремальной среды можно считать антропогенные место-
обитания, в том числе загрязненные. Чернов (2005) приводит примеры расши-
рения экологических ниш многих видов в антропогенных местообитаниях по 
сравнению с природными условиями, например, у серой вороны. В загрязнен-
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ных водоемах число видов снижается, стенобионтные виды заменяются эври-
бионтными (Алимов, 1989). Снижение видового разнообразия в таких место-
обитаниях можно объяснить их крайней нетипичностью. В соответствии с гипо-
тезой пула видов» (см. 3.2.2.4), снижение числа видов в нетипичных для данно-
го региона местообитаниях можно объяснить нехваткой адаптированных к ним 
видов. Очевидно, что в эти нетипичные местообитания из окружающих сооб-
ществ могут вселяться только виды-генералисты, поэтому в таких местообита-
ниях наблюдается «расширение» экологических ниш. В целом речь идет о не-
типичных и нестационарных сообществах, то есть этот случай не имеет прямого 
отношения к моделируемым нами процессам. 

Интересный пример отрицательной корреляции между морфологической 
изменчивостью58 и видовым разнообразием в техногенной среде приводят Ва-
сильев и др., (2010). В зоне восточно-уральского радиоактивного следа исследо-
вали 6 видов мышевидных грызунов на фоновой и радиационно-загрязненной 
площадках. В неблагоприятные годы, когда численность зверьков снижалась, 
происходило снижение индекса видового разнообразия Шеннона и увеличение 
морфологического разнообразия59, причем как на контрольной, так и на загряз-
ненной площадках (рис. 3.3.1.2-3). Причем виды-доминанты отличаются мень-
шей морфологической вариабельностью, что можно трактовать как результат их 
лучшей приспособленности к данным местообитаниям.  

 

 
Рис. 3.3.1.2-3. Разнонаправленная динамика морфологического и видового раз-
нообразия у мышевидных грызунов (Васильев и др., 2010). 

                                                 
58 Несмотря на то, что морфологическая изменчивость не связана прямо с шириной ниши, мы счи-

таем полезным привести здесь этот пример, как иллюстрацию возможной связи между видовым и 
внутрипопуляционным разнообразием. 

59 Морфологическое разнообразие авторы оценивали через объем морфопространства – много-
мерного пространства морфологических признаков. 
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Расширение экологических ниш при обеднении видового богатства в полуи-
золированных сообществах и экстремальных местообитаниях большинство ав-
торов объясняют явлением «экологического высвобождения», при котором ос-
новной причиной расширения экологических ниш считается ослабление или 
отсутствие конкуренции со стороны других видов. Чернов (2005) предлагает 
включить эти случаи в категорию компенсационных явлений, когда снижение 
видового богатства как бы компенсируется увеличением численности видов и 
внутривидового разнообразия. 

 На основании принципа оптимального разнообразия можно предложить до-
полнительный механизм для объяснения одновременного снижения числа видов 
и увеличения внутривидового и внутрипопуляционного разнообразия. В целом 
эти явления соответствуют нашему выводу о разнонаправленных смещениях 
оптимальных показателей разнообразия на популяционном и ценотическом 
уровнях при изменении условий среды (см. раздел 2.3, вывод 5). 

Снижение видового богатства и расширение экологических ниш видов в 
экстремальных условиях Севера подтверждает наш вывод о снижении опти-
мального числа видов и увеличении внутрипопуляционного разнообразия в бо-
лее «бедных» и нестабильных средах (см. раздел 2.3, выводы 5, 8, 9).  

Формирование внутривидовых форм, занимающих различные экологические 
субниши, в полуизолированных местообитаниях с обедненным видовым богат-
ством можно рассматривать как механизм достижения оптимальных значений 
разнообразия при недостатке видов в региональном пуле. Подробнее эта воз-
можность рассмотрена ниже, в разделе 4.2.4. 
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3.3.2.  
Соотношение показателей генетического  

и видового разнообразия 
 

 
В предыдущем разделе мы кратко рассмотрели соотношения между видо-

вым богатством и фенотипическим разнообразием внутри видов и популяций. 
Однако имеются также данные о соотношениях между видовым и генетическим 
разнообразием. Несмотря на то, что модели оптимального разнообразия на дан-
ном этапе исследований оперируют показателями фенотипического разнообра-
зия и не рассматривают механизмы соотношения фенотипического и генетиче-
ского разнообразия (см. раздел 2.2.3), мы не можем обойти стороной вопрос о 
соотношении генетического и видового разнообразия, поскольку некоторые 
выводы из этих данных формально противоречат принципу оптимального раз-
нообразия. 

Теоретически, генетическое и видовое разнообразие могут быть связаны 
тремя основными путями (обозначены цифрами на рис. 3.3.2-1, Vellend, 2005; 
Vellend, Geber, 2005). 

1 - Различные факторы среды действуют на видовое и генетическое разнооб-
разие одинаково, то есть способствуют их одновременному росту или сниже-
нию (см. Vellend, 2005). Такими факторами могут быть площадь местообита-
ний, интенсивность миграций организмов, антропогенные нарушения среды и 
другие. Например, хорошо известно, что чем меньше площадь изолированного 
местообитания или острова, тем меньше видов там может существовать и тем 
меньше численность популяций, которые будут терять генетическое разнообра-
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зие из-за дрейфа генов. Миграции организмов и гетерогенность среды, наобо-
рот, могут увеличивать одновременно как видовое, так и генетическое разнооб-
разие. В результате могут быть выявлены отрицательные и положительные кор-
реляции между показателями генетического и видового разнообразия, но они не 
будут иметь причинного смысла. 
 

 
Рис. 3.3.2-1. Три основных пути связи показателей генетического и видового 
разнообразия в природе (Vellend, Geber, 2005). 

 
2 - Генетическое разнообразие может влиять на видовое разнообразие. 

Генетическое разнообразие влияет на устойчивость и продуктивность популя-
ций, а его сильное снижение увеличивает риск вымирания популяций и видов 
(см. ниже раздел 3.4.5.2). Кроме того, показано, что разные генотипы одного 
вида по-разному взаимодействуют с особями других видов, то есть генетиче-
ское разнообразие влияет на межвидовые взаимоотношения, в том числе на 
конкуренцию, а через них – на видовое разнообразие в сообществе (см. раздел 
3.4.5.3).  

3 - Видовое разнообразие может влиять на генетическое разнообразие за 
счет изменения силы и направления естественного отбора в мало- и многовидо-
вых сообществах. Имеются две группы гипотез, которые предсказывают проти-
воположные эффекты влияния видового разнообразия на генетическое. Одна из 
них – упомянутая выше «гипотеза вариации ниш» Ван Валена и ее модифика-
ции, которые говорят о том, что экологические ниши видов должны быть шире 
в сообществах с малым числом видов, и уже ‒ при высоком видовом разнообра-
зии. Если эти изменения ширины ниш сохраняются в течение нескольких поко-
лений, то генетическое разнообразие может измениться соответствующим обра-
зом. То есть высокое видовое разнообразие будет способствовать снижению 
внутрипопуляционного генетического разнообразия. Вторая группа ‒ гипотезы, 
основанные на механизмах, аналогичных тем, которые должны обеспечивать 
сосуществование конкурирующих видов за счет нейтрализации конкурентного 
исключения (см. раздел 4.2.2.1). Они рассматривает видовое разнообразие как 
фактор, увеличивающий генетическое разнообразие, поскольку разные виды по-
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разному взаимодействуют с отдельными генотипами и, тем самым, поддержи-
вают генетическое разнообразие (см. 3.4.5.3).  

Эмпирические данные о соотношении видового и генетического разнообра-
зия довольно противоречивы. Vellend, Geber (2005) проанализировали публика-
ции о корреляциях показателей видового и генетического разнообразия в при-
роде. 17 работ касались островов, 12 – континентальных местообитаний. На 
островах в подавляющем большинстве случаев была обнаружена положитель-
ная корреляция между видовым и генетическим разнообразием. Внутри конти-
нентов выявлены разнонаправленные зависимости (рис. 3.3.2-2), например: 

- позитивная корреляция между разнообразием молекулярных маркеров у 
триллиума крупноцветкового и видовым разнообразием растений в лесах на 
востоке Северной Америки; 

- негативная корреляция аллозимной гетерозиготности саламандры Desmog-
natus fuscus и числом совместно обитающих видов из того же рода на востоке 
Северной Америки; 

- негативная корреляция между аллозимной гетерозиготностью березы и ви-
довым разнообразием деревьев в Германии. 

 
 

Рис. 3.3.2-2. Распределение публикаций по 
показателям выявленной корреляции меж-
ду генетическим и видовым разнообразием 
(Vellend, Geber, 2005). 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 

Остановимся на случаях выявления положительной корреляция между гене-
тическим и видовым разнообразием, так как они формально противоречит вы-
водам моделей оптимального разнообразия о том, что внутрипопуляционное и 
видовое разнообразием имеют тенденцию изменяться противоположным обра-
зом в зависимости от степени нестабильности среды.  

При выявлении положительной корреляции на островах показатели видового 
и генетического разнообразия одинаково зависят от площади островов, то есть 
выявленная корреляция определяется площадью островов. На континентах в ряде 
случаев, когда была выявлена положительная корреляция, были обследованы 
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изолированные местообитания в окружении других типов сообществ, например, 
острова леса среди антропогенных ландшафтов (Vellend, Geber, 2005). 

Положительная корреляция между видовым и генетическим разнообразием 
обнаружена при обследовании горных лесов в центральном Китае (Wei, Jiang, 
2011), причем оба показателя изменялись синхронно на градиенте высоты. Как 
объясняют сами авторы, положительная корреляция между видовым и генети-
ческим разнообразием в этом случае объясняется одновременным однонаправ-
ленным действием на оба показателя факторов среды. На средних высотах леса 
находятся в оптимальных условиях и наиболее продуктивны. В антропогенно 
нарушенных лесах зависимости между видовым и генетическим разнообразием 
выявить не удалось, как предполагают авторы, из-за того, что в них существен-
но сокращено видовое разнообразие60.  

При исследовании популяций подорожника в Германии (Odat et al., 2010) 
была обнаружена положительная корреляция его генетического разнообразия с 
числом видов травянистых растений в локальных местообитаниях. Однако ока-
залось, что с этими двумя показателями ковариирует также обилие подорожни-
ка, то есть увеличение генетического разнообразия можно объяснить ростом 
плотности его популяций. 

При обследовании сообществ кустарников на песчаных дюнах в юго-
восточной Австралии была выявлена положительная корреляция генетического 
разнообразия кустарника Banksia и видового разнообразия на дюне (He et al., 
2008). Однако оказалось, что оба показателя ковариируют с высотой (но не с 
площадью) дюн. Дело в том, что высота дюн определяет количество запасенной 
в песке воды, которую могут использовать растения.  

Cleary et al. (2006) на о. Калимантан обнаружили положительную корреля-
цию видового разнообразия бабочек и генетического разнообразия бабочки 
Drupadia theda (один из распространенных видов). Были обследованы 6 ланд-
шафтов, в которых поймано 419 видов бабочек. В нарушенных сообществах 
обнаружено сильное снижение числа видов и генетического разнообразия Dru-
padia theda по сравнению со старыми лесами. Один из участков был обследован 
4 раза ‒ в 1997, 1998, 2000, 2004 гг. В 1998 г. лес на этом участке сгорел, после 
чего число видов на нем резко упало (с 216 до 43 видов) и постепенно восста-
навливалось в последующие годы. Показатель генетического разнообразия Dru-
padia theda изменялись таким же образом, что, вероятно, можно объяснить вос-
становлением популяции этого вида на данном участке 

Vellend (2004) обследовал 27 изолированных участков первичных и вторич-
ных лесов, имеющих возраст 70-100 лет, на востоке Северной Америки. Все 
участки были окружены полями или молодыми лесами. Автор исследовал кор-
реляцию между видовым разнообразием травянистых растений и генетическим 
разнообразием триллиума крупноцветкового ‒ широкораспространенного тра-
вянистого растения. Видовое разнообразие определялось площадью участка, а 
                                                 

60 В природных лесах максимальное число видов, зарегистрированное на пробной площадке 20 х 
30 м, было равно 28, а в нарушенных – только 18. 

http://ru.wikipedia.org/w/index.php?title=%D0%A2%D1%80%D0%B8%D0%BB%D0%BB%D0%B8%D1%83%D0%BC_%D0%BA%D1%80%D1%83%D0%BF%D0%BD%D0%BE%D1%86%D0%B2%D0%B5%D1%82%D0%BA%D0%BE%D0%B2%D1%8B%D0%B9&action=edit&redlink=1
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генетическое разнообразие зависело, прежде всего, от численности популяции 
триллиума, которая, в свою очередь, тоже определялась площадью участка. Во 
вторичных лесах оба показателя были ниже, но характер зависимости от пло-
щади сохранялся (рис. 3.3.2-3). 

 

 
Рис. 3.3.2-3. Рост числа видов травяниcтых растений при увеличении площади 
участков (A) и рост генетического разнообразия Trillium при увеличении чис-
ленности его популяций на разных участках (C, D). Белые кружки и пунктир-
ные линии – вторичные леса, черные кружки и сплошные линии – первичные 
леса (Vellend, 2004). 

 
Положительные корреляции между показателями видового и генетического 

разнообразия формально противоречат нашему выводу о тенденции противона-
правленных изменений видового и внутрипопуляционного разнообразия при 
изменениях среды (см. раздел 2.3, вывод 5). Однако, как показано выше, поло-
жительные корреляции часто объясняются ковариацией показателей генетиче-
ского и видового разнообразия с площадью сообществ, численностью популя-
ций или степенью нарушенности сообществ, то есть не являются случаями од-
нонаправленного изменения оптимальных показателей видового и внутрипопу-
ляционного разнообразия. Кроме того, необходимо принимать во внимание 
неоднозначный характер связи между генетическим и фенотипическим разно-
образием, в силу которого возможны ситуации, когда на фоне сокращение фе-
нотипического разнообразия происходит увеличение генетического разнообра-
зия (см. раздел 3.4.5.1). Таким образом, имеющиеся данные о положительных 
корреляциях генетического и видового разнообразия не опровергают наши вы-
воды, сделанные на основе моделей оптимального разнообразия. 
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3.3.3.  
Закономерности распределения  
биологического разнообразия,  

связанные с эволюционным уровнем таксонов 

 
На географических градиентах разнообразия происходит закономерная сме-

на одних таксонов другими. Одна из наиболее интересных закономерностей 
этого явления – увеличение удельного веса более примитивных таксонов в су-
ровых условиях, в частности при продвижении на север, многочисленные при-
меры которого приводит Чернов (1988). 

Соотношение таксонов в арктической флоре существенно отличается от со-
отношения по миру в среднем. Во флоре Арктики представлено менее 1% ми-
ровой флоры покрытосеменных, 4% ‒ мохообразных и около 10% ‒ лишайни-
ков. Число видов лишайников и мохообразных в Арктике в 1,5 раза больше, чем 
цветковых, в то время как в мировой флоре, наоборот, цветковых в 5 раз боль-
ше, чем лишайников и мхов (Чернов, 2002). Мейен (цит. по Чернов, 1988) под-
черкивал, что хвойные растения – одна из самых архаичных групп среди мак-
рофитов – являются эдификаторами лесных сообществ на их широтном и вы-
сотном пределах, в наиболее суровых для деревьев условиях среды. Но и среди 
хвойных дальше всего на север продвигается архаичное семейство сосновых, в 
то время продвинутые формы, такие как кипарисовые, свойственны зонам с 
мягким климатом. 

Среди цветковых растений в Арктике также преобладают наиболее архаич-
ные таксоны – лютики, камнеломки, маки, несколько родов гвоздичных и кре-
стоцветных. В то же время более продвинутые в эволюционном плане таксоны 
– сложноцветные, губоцветные, зонтичные – сдают свои позиции при продви-
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жении на север. Например, удельный вес семейства сложноцветных в лесостепи 
составляет 14-15%, а в тундре ‒ только 8% (рис. 3.3.3-1, Морозова, 2009). 

 
 
 
 

Рис. 3.3.3-1. Изменение доли се-
мейства Asteraceae в локальных 
флорах на разной широте (Моро-
зова, 2009). 

 
 
 
 
 
 

Среди животных наблюдаются аналогичные тенденции. Жуки в мировой эн-
томофауне составляют до 40%, а в Арктике ‒ около 13% и лишь 3% ‒ в ее се-
верной части. В фауне наземных членистоногих возрастает роль коллембол и 
паукообразных, в особенности клещей, и, прежде всего, их наиболее архаичных 
групп (Чернов, 2002). Один из самых ярких примеров – сибирский углозуб, ко-
торого систематики относят к наиболее примитивным представителям хвоста-
тых земноводных. Именно он проникает дальше всего на север и является един-
ственным представителем земноводных на периферии доступных для них тем-
пературных условий. Среди птиц в Арктике преобладают представители услов-
но «нижней» половины филогенетического древа – гагарообразные, гусеобраз-
ные, ржанкообразные. Воробьинообразные сдают свои позиции. В тундровой 
зоне их доля составляет около 20%, то есть меньше, чем доли ржанкообразных 
или гусеобразных (рис. 3.3.3-2, Чернов, 1988). 

 

 
 Рис. 3.3.3-2. Изменение доли ржанкообразных и воробьинообразных в зависи-
мости от климатических условий (Чернов, 1988). 
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Аналогичные закономерности увеличения относительно примитивных так-

сонов наблюдаются и в других экстремальных местообитаниях, например, в 
быстро пересыхающих или промерзающих водоемах, высокогорьях, горячих и 
сверх-соленых водоемах и т.п. Древнейшие экологические сообщества сине-
зеленых водорослей, господствовавшие на Земле на ранних этапах развития 
жизни, сегодня вытеснены в наименее благоприятные экстремальные местооби-
тания. 

Конечно, основным фактором снижения видового разнообразия в Арктике и 
других «суровых» местообитаниях следует считать сокращение потока доступ-
ного для организмов энергии (см. раздел 3.2.2). Увеличение доли относительно 
примитивных таксонов в таких местообитаниях может объясняться тем, что 
относительно примитивные формы оказываются более способны к освоению 
суровой среды «пассивными» способами, основанными на высокой резистент-
ности и замедлении развития (Чернов,1988). Таким образом, изменения числа 
видов и характеристик эволюционной продвинутости таксонов в суровой среде 
– два самостоятельных процесса, однако можно предположить, что снижение 
эволюционного уровня организмов может усиливать сокращение числа видов в 
этих условиях.  

 
Таким образом, увеличение удельного веса относительно примитивных и 

архаичных таксонов в экстремальных местообитаниях, в том числе в Арктике, 
сопровождается снижением видового богатства и увеличением внутривидового 
фенотипического разнообразия и разнообразия экологических форм. Эта эмпи-
рическая закономерность соответствует предположению, сделанному на основе 
принципа оптимального разнообразия, о том, что повышение эволюционного 
уровня организмов может вести к увеличению оптимального числа видов и со-
кращению межфенотипического компонента их экологических ниш и, наоборот, 
снижение эволюционного уровня ведет к уменьшению числа видов и повыше-
нию их внутренней фенотипической гетерогенности. 

 
  



 179 

 
 

3.3.4.  
Выводы:  

соотношение показателей разнообразия  
природных биосистем  

и принцип оптимального разнообразия  
 

 
 
1. Расширение экологических ниш и формирование внутривидовых форм,  

при обеднении видового богатства в полуизолированных и экстремальных ме-
стообитаниях соответствует тенденции противонаправленного изменения опти-
мальных значений разнообразия на популяционном и ценотическом уровнях в 
моделях оптимального разнообразия.  

2. Выявленные в природных сообществах положительные корреляции между 
показателями видового и генетического разнообразия формально противоречат 
тенденции разнонаправленных изменений оптимальных значений видового и 
внутрипопуляционного разнообразия, которую предсказывают модели опти-
мального разнообразия. Однако эти эмпирические корреляции объясняются, 
прежде всего, ковариацией показателей видового и генетического разнообразия 
с площадью сообществ, численностью популяций или степенью нарушенности 
сообществ. Кроме того, нельзя прямо сопоставлять генетическое и фенотипиче-
ское разнообразие. Поэтому можно считать, что эти положительные корреляции 
не опровергают принцип оптимального разнообразия. 

3. Увеличение удельного веса относительно примитивных и архаичных так-
сонов в экстремальных местообитаниях, в том числе в Арктике, сопровождаю-
щееся снижением видового богатства и увеличением внутривидового разнооб-
разия соответствует предположению, сделанному на основе принципа опти-
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мального разнообразия, о том, что повышение эволюционного уровня организ-
мов может вести к увеличению оптимального числа видов и сокращению меж-
фенотипического компонента их экологических ниш и, наоборот, снижение эво-
люционного уровня ведет к уменьшению числа видов и повышению их внут-
ренней фенотипической гетерогенности. 
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3.4. 

Биоразнообразие  
как фактор 

экосистемного функционирования 
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3.4.1.  
Второе рождение 

«новой» парадигмы 
 

 
 

3.4.1.1. Биоразнообразие и условия среды: что от чего зависит? 
Традиционно ключевым для экологии был вопрос о том, как разнообразие 

биосистем – популяций, видов, сообществ – зависит от факторов среды и от 
продуктивности, которая также понималась, прежде всего, как производная от 
условий среды. Эти вопросы были кратко освещены в предыдущем разделе 3.2. 
Однако еще со времен Дарвина ставился и обратный вопрос – как разнообразие 
биосистем регулирует их продуктивность. 150 лет назад Дарвин и Уоллес так 
суммировали результаты первого эксперимента с видовым разнообразием: «… 
было экспериментально показано, что участок земли будет давать больший 
урожай, если посеять несколько видов и родов трав, чем если посеять только 2 
или 3 вида» (wит. по: Schmid et al., 2008). С тех пор в сельскохозяйственной 
науке продолжались исследования различий в продуктивности моно- и поли-
культур.  

Что касается исследований природных систем, то, как отмечает Ricklefs 
(2004), до 1960-х гг. большинство работ, затрагивавших тему биологического 
разнообразия, относилось к областям биогеографии и эволюции. В 1960-е гг., 
прежде всего, благодаря работам МакАртура понятие разнообразия было вклю-
чено в фокус интересов экологии. Были сформулированы новые математиче-
ские гипотезы на основе модели Лотки-Вольтерры, которые объясняли, как ви-
ды могут сосуществовать вместе (см. раздел 4.2.2.1). Одум, Мак Артур, Элтон и 
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другие экологи высказывали идеи о том, что разнообразие видов и сложность 
пищевых цепей должны усиливать экосистемные функции и увеличивать их 
стабильность (см. Tilman, 1997 b). Появлялись отдельные исследования зависи-
мости продуктивности от разнообразия. Так, например, Carlander в 1952 г. вы-
явил позитивную зависимость между разнообразием пресноводных рыб и сум-
марной вторичной продуктивностью, которую он интерпретировал как резуль-
тат более полного заполнения ниш (цит. по: Naeem et al., 2009). Bell в начале 
1990-х гг. показал, что комплементарные различия между видами хламидомо-
над ведут к росту и стабилизации продуктивности (цит. по: Naeem et al., 2009). 
Также было очевидна важная роль в функционировании сообществ и экосистем 
отдельных видов – эдификаторов, «экологических инженеров» и ключевых ви-
дов. Кроме того, благодаря концепциям биосферы и Геи, в науку вошло пред-
ставление о ключевой роли живого покрова Земли в обеспечении биосферных 
процессов. Однако разнообразию видов как фактору экосистемного функциони-
рования еще не уделялось существенного внимания. Более того, после публика-
ции моделей May (1973), которые показывали, что стабильность падает с ро-
стом сложности системы, интерес к роли биоразнообразия в поддержании 
функционирования экосистем еще больше ослаб.  

Акценты экологических исследований изменила обеспокоенность нараста-
ющим процессом уничтожения живой природы. В начале 1980-х гг. (Ehrlich, 
Ehrlich) прозвучал призыв обратить внимание на то, что уничтожение биораз-
нообразия человеком может изменить экосистемные функции. Если раньше ос-
новное внимание уделялось ответам на вопросы, как показатели разнообразия 
биосистем зависят от условий среды, то теперь на первый план выдвинулся во-
прос о том, влияет ли биоразнообразие на экосистемные процессы и параметры 
среды, и если влияет, то как. С прагматической точки зрения вопрос ставился 
так: нужно ли биоразнообразие, чтобы обеспечить выполнение важных для че-
ловека экосистемных функций, каков уровень нарушений биоразнообразия, при 
котором ущерб для благополучия человека станет ощутимым, и какова польза 
от сохранения биоразнообразия в сравнении с выгодами от экономического раз-
вития (см. Hooper et al., 2005; Srivastava, 2002)? Собственно, и само понятие 
«биоразнообразие» тоже появилось именно в это время. 

Эти запросы сформировали новую быстро развивающуюся область 
экологических исследований, которая в англоязычной литературе получила 
название парадигмы «биоразнообразие ‒ экосистемное функционирование» 
(Biodiversity-Ecosystem Function Paradigm, BEFP) (Naeem, 2002). Новая 
парадигма предусматривала активную роль биоты и ее разнообразия в 
формировании условий среды ‒ от локальных экосистем до биосферы (Loreau et 
al., 2001 a; Naeem, 2002). До этого экология рассматривала биоразнообразие 
прежде всего как функцию от факторов среды (температуры, осадков, 
почвенного плодородия и др.,) и экосистемных характеристик (продуктивности, 
биомассы, циклов питательных веществ и др.), которые понимались как  
производные от условий среды. Новая концепция «перевернула» эти связи и 
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стала рассматривать биоразнообразие как фактор, влияющий на экосистемное 
функционирование, которое, в свою очередь, влияет на характеристики среды 
(рис. 3.4.1.1). Если раньше биологи интересовались, прежде всего, тем, как 
формируется разнообразие и как оно распределено в пространстве, то теперь 
они стали искать ответ на вопрос, каково значение разнообразия для 
функционирования экосистем и биосферы (Naeem, 2002). Например, Fjeldsa, 
Lovett (1997) так описали это изменение хода мысли в отношении тропических 
лесов и климата: не понятно, в какой степени тропические леса обязаны своим 
разнообразием климату или наоборот, леса сформировали этот климат.  

 

 
Рис. 3.4.1.1. Основные факторы в традиционной экологии (сплошные стрелки) 
и в парадигме «биоразнообразие – экосистемное функционирование» 
(пунктирные стрелки). 

 
Конечно, парадигма «биоразнообразие ‒ экосистемное функционирование» ни в 

коей мере не отменяет традиционные представления о воздействии среды на 
биосистемы: биоразнообразие определяется средой и воздействует на нее, 
экосистемные функции зависят биоразнообразия и от условий среды. 

 
 

3.4.1.2. Развитие исследований по теме «биоразнообразие – экосистемное 
функционирование» 

Формирование программы «Экосистемное функционирование 
биоразнообразия» («Ecosystem Functioning of Biodiversity») Научного комитета 
по проблемам окружающей среды SCOPE (Scientific Committee of Problems of 
the Environment) в 1991 г. обозначило начало быстрого развития этой области 
исследований. После конференции в Bayreuth (Германия) в 1991 г. 
исследования влияния биоразнообразия на экосистемное функционирование 
оформились в самостоятельную научную область (Naeem et al., 2009). В 
следующем году на конференции ООН по окружающей среде и устойчивому 
развитию была принята Конвенция о биологическом разнообразии 
(ратифицирована Российской Федерацией в 1995 г). 

Первым результатом этой программы явилось обобщение имевшихся на тот 
момент знаний в книге  Biodiversity and ecosystem function (1993), которая 
сформулировала первые гипотезы о влиянии биоразнообразия на показатели 

Биоразнообразие Экосистемные функции 

Условия среды 
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экосистем и подчеркнула недостаток знаний о возможных последствиях от 
утраты биоразнообразия для экосистемного функционирования. Продолжение 
программы SCOPE базировалось на полевых обследованиях сообществ с 
разным уровнем биоразнообразия в лесах Европы и Восточной Азии. Однако 
стало ясно, что такие сравнительные исследования с трудом выявляют 
причинные связи из-за множества ковариирующих факторов, и что их надо 
дополнять экспериментами. После почти 10 лет интенсивных исследований 
были проведены две конференции – в 1999 и 2000 гг. под эгидой the International 
Geosphere-Biosphere Program – Global Change and Terrestrial Ecosystems (IGBP ‒ 
GCTE), которые суммировали результаты этой работы (The functional 
consequences…, 2002; Biodiversity and Ecosystem Functioning: Synthesis and 
Perspectives. 2002; Hooper et al., 2005). В рамках международной программы 
DIVERSITAS был образован ключевой проект ecoSERVICES (наряду с двумя 
другими проектами по биоразнообразию ‒ BioDISCOVERY и 
BioSUSTAINABILITY), посвященный изучению влияния изменений 
биоразнообразия на экосистемные функции. Проект призван выявить эту связь 
на более крупных пространственно-временных масштабах и в системах 
большей сложности, чем это было сделано ранее, а также дать экономическую 
оценку экосистемных услуг и разработать методы для определения возможного 
экономического ущерба от утраты биоразнообразия  (Bulte et al., 2005). 

В целом, за последние 20 лет исследования роли биоразнообразия в осу-
ществлении экосистемных функций стали одним из наиболее быстроразвиваю-
щихся направлений экологии. Рост работ в этой области имел лавинообразный 
характер (рис. 3.4.1.2-1, Balvanera et al., 2006; Caliman et al., 2010; Solan et al., 
2009). С 1990 до 2006 г. в рецензируемых журналах по этой теме опубликовано 
942 работы (Solan et al., 2009). 

 
Рис. 3.4.1.2-1. Рост числа публикаций и частоты цитирования по проблеме 
«биоразнообразие – экосистемное функционирование» с 1990 по 2006 гг. Чер-
ные точки – включая самоцитирование, белые – без самоцитирования (Solan et 
al., 2009). 
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Так же стремительно увеличивалось и финансирование данной тематики, 
особенно со стороны National Science Foundation в США (рис. 3.4.1.2-2). 

 
Рис. 3.4.1.2-2. Финансирование исследований по теме «биоразнообразие – 
экосистемное функционирование» National Science Foundation в США (Solan et 
al., 2009). 

 
 

3.4.1.3. Что такое экосистемное функционирование? 
Представление об экосистемных функциях для биологов не является чем-то 

новым. Оно формировалось одновременно с представлением о самих экосисте-
мах. Экосистемные функции – это результат суммарной активности всех живых 
организмов, входящих в экосистему, ее интегральное влияние на окружающую 
среду, сумма процессов, которую она «выдает на выходе». Например, важней-
шие экосистемные функции болот – связывание и накопление углерода, акку-
муляция воды и регуляция гидрологического режима.  

Можно выделить три основных класса экосистемных функций (Pacala, 
Kinzig, 2002): 
- накопление и хранение запасов энергии и вещества (выражаются показателями 

биомассы, накопленного углерода и т.п.); 
- формирование и поддержание потоков энергии и вещества (выражаются пока-

зателями продуктивности, скорости разложения органики, потоков СО2, эле-
ментов минерального питания и т.п.); 

- стабилизация потоков и запасов во времени (выражаются показателями устой-
чивости, упругости, предсказуемости, величины колебаний во времени и т.п.). 

Многообразие экосистемных функций попытались также классифицировать 
Giller et al., (2004). Любой процесс они предлагают оценивать через среднее 
значение, временные вариации, экстремальные значения и скорость 
возвращения функции в состояние до нарушения (табл. 3.4.1.3). Очевидно, что в 
предложенной схеме учтена лишь небольшая часть экосистемных функций. 
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Табл. 3.4.1.3. Иерархическая классификация экосистемных функций для водных 
экосистем (Giller et al., 2004). 

 
Тип экоси-
стемных 
функций 

Класс про-
цессов, или 
свойств  

Экосистемный 
процесс или 
свойство  

Примеры переменных 

Экосистем-
ные процес-
сы, опреде-
ляемые через 
скорость 

Продукция 
биомассы 

Первичная про-
дукция 
 
 

- включение бикарбоната в сестон 
- выделение кислорода 
- биомасса в конце вегетационного 

сезона 
Вторичная про-
дукция 

- изменение веса и численности 
организмов 

Трансфор-
мации ор-
ганических 
веществ 

Разложение ор-
ганики 
 
 

- коэффициент разложения листьев 
в мешках; 

- профиль органических веществ в 
осадках 

Импорт/экспорт 
органики 

- количество опада в ловушках 
- изменение концентрации сестона 

Изъятие органи-
ки из сообщества 

- поедание животными 
- активность ферментов 

Экоси-
стемный 
метаболизм 

P/R соотношение 
 

- изменения концентрации кисло-
рода 

Минерализация 
углерода 

- выделение СО2 
- выделение СН4 

Производство и 
потребление 
кислорода 

- изменения концентрации кисло-
рода во времени 

 
Циклы 
элементов 

Денитрифика-
ция, нитрифика-
ция, азотфикса-
ция 

- скорость включения азота в био-
массу 

- активность генов, включенных в 
реакции с азотом 

Обмен лимити-
рующих веществ 

- движение P, N, Si, Fe 

Физическое 
структури-
рование 

Биотурбация 
 
 
 

- глубина нестратифицированных 
осадков 

- выделение P 
- выделение NH4 

Строительство 
рифов 

- изменение периметра рифа 
- скорость осаждения кальцита 

Формирование 
осадков 

- накопление вещества в ловушках 

Развитие мик-
робных пленок 

- толщина микробных пленок 
- накопление экзополимерных суб-

станций 
Формирование 
островов в русле 
реки 

- возраст островов по дендрохроно-
логическим оценкам 
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Поток частиц - концентрация сестона и скорость 
воды 

Экосистем-
ные свойства 
(присутству-
ет/отсутству
ет или уро-
вень состоя-
ния) 

Стабиль-
ность эко-
системных 
процессов 

Устойчивость - изменения продуктивности после 
нарушений 

- вероятность инвазий 
Упругость - скорость возвращения процессов к 

прежним значениям после нару-
шений 

Временная вари-
абельность 

- межгодовой коэффициент вариа-
бельности продуктивности 

Трофиче-
ская струк-
тура сооб-
щества 

Биомассы групп 
видов 

- фитомасса 

Топология пи-
щевых сетей 

- связность сообщества 
- соотношение хищников и жертв 
- доля всеядных видов 

Ценность 
экосистем 

Экологиче-
ские това-
ры 

Производство 
пищи 

- рыбные запасы 
- доход от продажи лицензий 

Другая полезная 
продукция 

 

Экологиче-
ские услуги 

Качество воды 
Сток углерода 
Защита от штор-
мов 

 

 
Основные показатели экосистемного функционирования, использованные в 

экспериментах, которые проводились в рамках парадигмы «биоразнообразие – 
экосистемное функционирование», приведены на рис. 3.4.2.2-5. Они 
сгруппированы по экосистемным услугам61, на которые оказывают наибольшее 
воздействие (Balvanera et al., 2006). В большинстве экспериментов 
использовались показатели продуктивности, биомассы или обилия организмов, 
а также степень использования питательных веществ. В последнее время растет 
число исследований процессов разложения органики и динамики питательных 
веществ (см. раздел 3.4.2.2).  

Недостатком подавляющего большинства исследований является то, что они 
используют только отдельные функции, в то время как для поддержания 
стабильного функционирования экосистем и биосферы нужен весь комплекс 
функций. Так, среди исследований, учтенных в мета-анализе Balvanera et al. 
(2006) 45% учитывали только одну функцию, и лишь около 13% работ 
учитывали более 3-х функций. Однако в последние годы 
мультифункциональные подходы быстро развиваются (см. 3.4.2.2).  

В моделях оптимального разнообразия, представленных в данной книге, 
критерием оптимизации популяций и сообществ является максимальная 
численность (биомасса), которую они могут поддерживать на единицу ресурса. 
                                                 

61 Экосистемные услуги определяются через пользу, которую человек получает от экосистемного 
функционирования (см. ниже раздел 5.1). 
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Как отмечено выше, биомасса или численность сама по себе может быть 
показателем экосистемных функций. Кроме того, мощность многих 
экосистемных функций, прежде всего средообразующих, прямо зависит от 
численности и биомассы организмов, которые ее осуществляют. Таким образом, 
вполне правомерно говорить о том, что принцип оптимального разнообразия 
предполагает максимизацию экосистемных функций при оптимальном 
разнообразии. 

 
 

3.4.1.4. Эксперименты по теме «биоразнообразие – экосистемное функцио-
нирование» 

Эксперименты составляют около 40% всех исследований по проблеме 
«биоразнообразие - экосистемное функционирование».  

Первое поколение экспериментов было нацелено на проверку «нулевой 
гипотезы». Они отвечали на вопрос, есть ли вообще связь между числом видов 
и показателями экосистемных функций. Можно сказать, что они имели ту же 
цель, что эксперименты, описанные еще Дарвином в «Происхождении видов», ‒ 
определить, где виды дают наибольшую продукцию ‒ в монокультуре или в 
смеси? В экспериментах следующих поколений были поставлены более 
сложные вопросы (Hooper et al., 2005; Giller et al., 2004): 
- какие показатели экосистемного функционирования, кроме продуктивности, 

необходимо учитывать, и как они связаны между собой и с биологическим 
разнообразием; 

- какова форма зависимости продуктивности и других экосистемных свойств 
от числа видов в диапазоне от одного вида до естественного уровня видово-
го разнообразия; если экосистемное функционирование усиливается с уве-
личением видового разнообразия, то при каких значениях разнообразия они 
приближаются к своему максимальному уровню;  

- какова относительная роль в формировании экосистемного функционирова-
ния свойств отдельных видов (видового состава), видового и функциональ-
ного разнообразия; 

- как влияет на эти закономерности пространственная гетерогенность среды 
разных масштабов; 

- каким образом характеристики среды (интенсивность потока ресурса в сре-
де, средовой стресс, нестабильность среды и др.) влияют на взаимозависи-
мость экосистемного функционирования и биологического разнообразия. 
 
Одним из первых был поставлен эксперимент в камере с контролируемыми 

условиями Ecotron (рис. 3.4.1.4-1. Naeem et al., 1994; 1995). В нем создавались 
искусственные наземные сообщества из растений и беспозвоночных животных 
(9, 15 и 31 вид) из 4 трофических уровней (продуценты, редуценты, консументы 
и паразиты растительноядных насекомых). Сравнивались показатели 
функционирования (продуктивность, дыхание сообщества, разложение и 
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удержание питательных веществ) сообществ с разным числом видов. 
Эксперименты с Экотроном показали, что продуктивность увеличивается в 2-3 
раза с ростом числа видов, сокращение числа видов растений уменьшает 
способности сообществ аккумулировать СО2. Однако другие показатели 
функционирования либо не проявили зависимости от числа видов, либо 
достигали максимальных значений уже при небольшом числе видов, а затем 
практически не изменялись (Naeem et al., 1995; 2002). Дополнительные 
трудности в интерпретации результатов создавало также взаимодействие 
трофических уровней в эксперименте. 

 
Рис. 3.4.1.4-1. Камеры Экотрона 
(http://www3.imperial.ac.uk/cpb/history/theecotron). 
 

Чтобы преодолеть эти ограничения, Тильман в 1994 г. заложил 
эксперименты на Кедровой реке (Cedar Creek) в рамках проекта LTER (Long 
Term Ecological Research). На полевых делянках 3 х 3 м и 9 х 9 м создавались 
сообщества травянистых растений с разным числом видов (от 1 до 24), 
выбранных из регионального пула видов (рис. 3.4.1.4-2). Для одного и того же 
числа видов создавались варианты сообществ с разным видовым составом, 
выбранным случайным образом (Tilman et al., 1996). 

Еще один эксперимент с травяными сообществами был поставлен в 
Калифорнии в Jasper Ridge (Hooper, Vitousek, 1997), однако тут авторы 
изменяли не число видов, а число функциональных групп растений62.  

Следующим важным этапом исследований стал международный экспери-
ментальный проект BIODEPTH (BIODiversity and Ecological Processes in Terres-
trial Herbaceous ecosystems) с травяными сообществами в 8 регионах Европы 
(Великобритания, Германия, Греция, Ирландия, Португалия, Швеция, Швейца-
рия). Этот проект исследовал связь между числом видов или функциональных 
групп растений и показателями экосистемного функционирования в экспери-
ментальных травяных сообществах, составленных из аборигенных видов в есте-
                                                 
62 О выделении функциональных групп см. раздел 3.4.2.2. 

http://www.lternet.edu/
http://www.lternet.edu/
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ственных условиях. Главной целью проекта было установить, как изменяются 
зависимости между биоразнообразием и экосистемным функционированием в 
разных условиях среды и с разными локальными пулами видов. Максимальное 
число видов в экспериментах было близко к естественным показателям (Hector 
et al., 1999; Spehn et al., 2005). В дополнение к экспериментальным площадкам в 
этом проекте были заложены выделы в естественных сообществах для сравне-
ния с результатами экспериментов. Забегая вперед, можно сказать, что показа-
тели экосистемного функционирования природных сообществ были сходны с 
максимальными значениями на экспериментальных площадках (Spehn et al., 
2005). 

 
Рис. 3.4.1.4-2. Экспериментальные площадки на Кедровой реке 
(http://www.sciencedaily.com/releases/2012/05/120503200557.htm). 

 
Эксперименты на Кедровой реке и BIODEPTH явились крупнейшими проек-

тами, которые были призваны ответить на вопрос, как биоразнообразие связано 
с экосистемными процессами. Преимущество проекта BIODEPTH заключалось 
в том, что он проводился в разных природных условиях, а проекта на Кедровой 
реке – в его продолжительности, которая составила более 10 лет.  

Всего с начала 1990-х годов были проведены сотни экспериментов, нацелен-
ных на выявление зависимости экосистемного функционирования от биоразно-
образия. Это вызвало серию мета-анализов для обобщения их результатов. В 
2006 г. вышли две таких работы ‒ Balvanera et al. (2006) и Cardinale et al. (2006). 
Всего в них были проанализированы данные более 900 отдельных эксперимен-
тов (Schmid et al., 2009). Наиболее полным мета-анализом экспериментов с 1974 
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до 2004 г. (446 публикаций) является работа Balvanera et al. (2006). В ней про-
анализированы коэффициенты корреляции между показателями разнообразия 
(чаще всего это было число видов) и показателями функционирования экоси-
стем, сообществ и популяций. В мета-анализе Cardinale et al. (2006) обобщены 
данные из 111 публикаций с 1985 по 2005 г. и проанализирована зависимость 
биомассы и потребления ресурсов на разных трофических уровнях от числа 
видов на том же уровне, а также от числа видов на нижнем и на верхнем трофи-
ческом уровнях. 

После этих работ вышло еще несколько мета-анализов, в том числе по 
морским сообществам (Stachowicz et al., 2007), сообществам пресноводных 
водотоков (Lecerf, Richardson, 2010) и бентосным сообществам (Covich et al., 
2004).  

Основным экспериментальным подходом является прямое манипулирование 
разнообразием (чаще всего ‒ числом видов, реже – числом функциональных 
групп видов или другими показателями разнообразия) при постоянных 
условиях среды, а затем ‒ сравнение характеристик функционирования 
сообществ с разными показателями разнообразия. Наиболее многочисленная 
группа экспериментов (“synthetic community approach”) исследует 
искусственные сообщества, составленные из разного числа видов (чаще всего 
это травянистые растения, выбранные из регионального пула видов). Чтобы 
отделить влияние видового разнообразия от влияния особенностей видов, 
создаются серии сообществ со случайным видовым составом для каждого из 
исследуемых уровней разнообразия. Эксперименты на Кедровой реке относятся 
к этой группе исследований. Реже градиенты разнообразия создаются путем 
изъятия видов из естественных сообществ («removal experiments”)63. Еще реже 
градиенты разнообразия создаются непрямым способом, например, путем 
формирования серий сукцессионных стадий или за счет манипулирования 
условиями среды, например, концентрацией питательных веществ (см.: 
Balvanera et al., 2006).  

Более 70% экспериментов исследует сообщества продуцентов, что в опреде-
ленной степени оправдано, так как первичная продуктивность – основа всех 
экосистемных процессов. Меньше всего работ нацелено на исследование систем 
из нескольких трофических уровней (36 из 446) (Balvanera et al., 2006). В по-
следние годы число экспериментов с несколькими трофическими уровнями рас-
тет, но из-за сложности постановки они пока ограничиваются микро- и мезоко-
смами (Hooper et al., 2005). Интересно, что схема распределения числа работ, 
исследовавших разные трофические уровни, сама оказалась удивительно похо-
жа на довольно сложную трофическую сеть (рис. 3.4.1.4-3, Balvanera et al., 
2006).  

                                                 
63 В экспериментах с изъятием растений возникает трудность интерпретации их результатов, по-

скольку непонятно, чем вызван наблюдаемый эффект – изменением числа видов или нарушениями 
почвы при изъятии растений (Diaz, Cabido, 2001). 



 194 

 
Рис. 3.4.1.4-3. Число экспериментов с сообществами разных трофических 
уровней. Под исследованиями «экосистемного уровня» понимается 
регистрация свойств экосистемы в целом, включая ее абиотическую часть, 
например, объем выноса питательных веществ за пределы экосистемы). 
Стрелки направлены от уровней, на которых создавались градиенты  
разнообразия, к уровням, на которых измерялись характеристики 
функционирования. Очевидно абсолютное преобладание исследований внутри 
уровня продуцентов (Balvanera et al., 2006). 

 
Больше половины всех экспериментов имеют дело с травяными 

сообществами (58%), 15% ‒ с пресноводными сообществами, 10 % ‒ с 
сообществами деревьев64, 7 % ‒ с морскими сообществами. Другие варианты 
экспериментальных сообществ, в том числе бактериальные и почвенные, 
составляют по 1-3%. Говоря о представленности различных типов сообществ в 
экспериментах, надо подчеркнуть, что специфика процессов в различных типах 
экосистем различна, поэтому нельзя прямо переносить результаты 
экспериментов, полученные, например, для травяных сообществ, на другие 
типы сообществ. Так, водные экосистемы, по сравнению с наземными, 
характеризуются более высокой биогеохимической динамикой, более высокими 
скоростями обмена энергией и веществом между местообитаниями, более 
крутыми физическими и химическими градиентами, особенно в прибрежных 
экосистемах, более быстрой реколонизацией освободившихся мест и другими 
                                                 

64 Эксперименты с посадками деревьев, как правило, оперируют лишь несколькими видами, чаще 
всего – 2-3-мя (см. ниже). 
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особенностями. В то же время, озера и реки четко ограничены в пространстве, 
что иногда позволяет манипулировать целыми экосистемами (Covich et al., 
2004; Giller et al., 2004). 

Большинство экспериментов проводятся на полевых делянках (61%), 
остальные ‒ в лабораторных контейнерах или горшках (25%), а также в 
теплицах или климатических камерах (14%). Тип экспериментальной системы 
(бутылка, теплица, полевая делянка) существенно влияет на результат. В 
экспериментах, где условия контролируются лучше (контейнеры, теплицы), 
зависимость экосистемных функций от биоразнообразия проявляется сильнее 
(Balvanera et al., 2006).  

В качестве показателей биоразнообразия по данным Balvanera et al. (2006) в 
подавляющем большинстве экспериментов используется видовое богатство (393 
исследования из 446) и довольно редко ‒ число функциональных групп видов 
(23), выровенность (11), другие индексы разнообразия (19).  
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3.4.2. 
Влияние видового разнообразия  

на мощность экосистемных функций 
 

 
 
3.4.2.1. Гипотезы о характере зависимости мощности экосистемных функ-

ций от видового разнообразия 
Первый вопрос заключается в том, имеется ли вообще какая-то выраженная 

зависимость экосистемного функционирования от биоразнообразия? Другими 
словами, «нулевая гипотеза», которую необходимо проверить, прежде всего, 
заключается в том, что связь между разнообразием и функционированием от-
сутствует. Это может происходить в следующих случаях: 

- функционирование сообщества практически полностью определяется до-
минированием единственного вида, если этот вид отсутствует, то и самого со-
общества нет, а если этот вид присутствует, то наличие других видов никак не 
сказывается на его работе (рис. 3.4.2.1-1); 

- виды идентичны в использовании ресурса и в осуществлении рассматри-
ваемой экосистемной функции, причем имеющиеся виды, сколько бы их ни бы-
ло, выполняют экосистемную функцию в максимальном объеме. 

 
 

Рис. 3.4.2.1-1. Отсутствие зависимости экоси-
стемных функций от разнообразия. D* - уровень 
разнообразия в ненарушенном сообществе; F* - 
уровень экосистемной функции ненарушенного со-
общества. 
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К ситуации отсутствия связи между разнообразием и функционированием 
фактически можно отнести также так называемую «идиосинкратическую» зави-
симость, когда воздействие прибавления или изъятия видов на экосистемное 
функционирование зависит исключительно от их уникальных свойств и состоя-
ния сообщества в данный момент. Изменение функционирования после утраты 
(добавления) видов каждый раз разнонаправленно и непредсказуемо (рис. 
3.4.2.1-2). 

 
 

Рис. 3.4.2.1-2. «Идиосинкратическая» зависи-
мость функционирования от числа  видов.  

 
 
 
 
 

Если функционирование сообщества каким-то образом зависит от числа 
входящих в него видов, то форма этой функции может быть различной. На 
конференции 1991 г. в Bayerth, где были сформулированы задачи исследова-
ний в области парадигмы «биоразнообразие – экосистемное функционирова-
ние» были обозначены три основных типа зависимости экосистемных функ-
ций от числа видов: линейный рост (вклады видов в суммарный показатель 
экосистемного функционирования примерно равны); плоская зависимость 
(функционирование полностью определяется несколькими видами); асимпто-
тический рост (каждый новый вид делит функции с уже имеющимися). После 
этого количество предположений о возможной зависимости экосистемного 
функционирования от числа видов увеличивалось и через несколько лет 
Schlapher, Schmid (1999) описали более 50 гипотез, которые можно разделить 
на следующие три группы. 

1 – Виды в существенной степени функционально избыточны, то есть дуб-
лируют друг друга (ниши сильно перекрываются), или имеются функциональ-
ные группы видов, внутри которых виды сходны по своим функциям. В этом 
случае при большом числе видов экосистемное функционирование мало меня-
ется при изъятии (добавлении) видов, так как оставшиеся виды продолжают 
выполнять функции утраченных видов. Однако если видов мало, их добавление 
или изъятие существенно влияет на суммарную функцию. Зависимость имеет 
асимптотический вид, то есть по мере увеличения числа видов интенсивность 
экосистемной функции растет все медленнее, асимптотически приближаясь к 
некоторому верхнему пределу, происходит «насыщение» видами (рис. 3.4.2.1-
3). Такая форма предсказывается нишевой теорией, которая основана на ком-
плементарном разделении ресурса и усилении перекрывания ниш при росте 
числа видов (Loreau, 1998; Schmid et al., 2002; Tilman, 1997 b). Чем меньше пе-
рекрываются ниши, тем медленнее растет показатель экосистемного функцио-
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нирования, приближаясь при отсутствии перекрытия ниш к линейной функции 
(см. Schwartz et al., 2000). 

В опросе экспертов о форме зависимости экосистемных функций от числа 
видов более половины участников предсказывали именно этот вид зависимости 
(Schläpfer et al.,1999). Забегая вперед, стоит отметить, что именно этот тип зави-
симости наиболее часто выявляется в экспериментах (см. раздел 3.4.2.2, 
«асимптотический характер…»).  

 
Рис. 3.4.2.1-3. Асимптотический вид зависимости 
экосистемных функций от разнообразия при ча-
стичной функциональной избыточности видов. 
 
 
 
 

К этой группе можно отнести так называемую «гипотезу заклепок», сравни-
вающую роль видов в экосистеме с заклепками, соединяющими конструкцию. 
После выпадения нескольких видов-заклепок определенный узел экологической 
конструкции разрушается и переводит функционирование на более низкий уро-
вень. При дальнейшей утрате видов образуется еще одна ступенька вниз (рис. 
3.4.2.1-4). 

 
 

Рис. 3.4.2.1-4. Вид зависимости для «гипотезы за-
клепок». 
 
 
 
 

2. Основная часть видов функционально уникальна, виды выполняют в со-
обществе совершенно различные функции (ниши практически не перекрывают-
ся). Поэтому изъятие или добавление любого вида существенно влияет на эко-
системные функции. В случае примерно равного вклада видов в экосистемную 
функцию образуется линейная зависимость (рис. 3.4.2.1-5).  

 
Рис. 3.4.2.1-5. Линейная зависимость в случае 

примерно одинакового вклада видов в экосистем-
ное функционирование. 
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3. Если вклады видов в экосистемное функционирование сильно различают-
ся (например, при наличии «ключевых» видов или видов-эдификаторов), вид 
зависимости определяется порядком их исчезновения иди добавления. Если 
вероятность утраты видов-эдификаторов низка и вначале исчезают редкие виды, 
то на первых порах суммарная функция будет мало меняться. Исчезновение 
видов-доминантов на заключительных стадиях деградации сообщества сразу 
сильно снизит его показатели. Аналогично и в случае развития сообщества – внача-
ле добавляются виды-эдификаторы и функция быстро растет, а потом добавляются 
все более редкие виды и функция растет все медленнее. В результате получается 
асимптотическая форма зависимости, хотя ее причины другие, чем в случае сильно-
го перекрывания ниш (рис. 3.4.2.1-6, левый график). Если вероятность исчезнове-
ния «ключевых видов», которые вносят непропорционально большой вклад в 
экосистемное функционирование относительно их численности, высока, то 
суммарная функция при снижении числа видов будет сразу существенно сни-
жаться (рис. 3.4.2.1-6, правый график). Однако такая форма зависимости пред-
ставляется маловероятной, так как в этом случае при формировании сообщества 
ключевые виды должны входить в него позже всех других видов. Поэтому фор-
ма зависимости функции от числа видов может быть разной для процессов вы-
мирания видов и развития сообщества (рис. 3.4.2.1-7). 

Экспоненциальная функция может быть также результатом мутуалистиче-
ских взаимоотношений видов, которые ведут к тому, что суммарная функция 
усиливается быстрее, чем дает просто сложение функций видов. Такая форма 
зависимости выявлена для некоторых природных сообществ (см. раздел 3.4.2.3, 
рис. 3.4.2.3-7). 

 

 
Рис. 3.4.2.1-6. Разные формы зависимости при приоритетном вымирании ред-
ких и ключевых видов. 
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 Рис. 3.4.2.1-7. Разные 

формы зависимости 
для процессов разви-
тия и деградации со-
общества. 
 



 200 

На примере множества моделей была проиллюстрирована возможность из-
менения формы зависимости экосистемной функции от числа видов при изме-
нении степени перекрывания ниш видов и доминирования (см., например, Lo-
reau, 2000; Petchey, 2000). Один из примеров показан на рис. 3.4.2.1-8.  

 
Рис. 3.4.2.1-8. Результаты моделирования зависимости показателя экосистем-
ных функций от числа видов при разной структуре сообществ (Petchey, 2000). 
 

Как уже очевидно из приведенного выше примера с исчезновением редких 
или ключевых видов, форма зависимости чувствительна к интенсивности взаи-
модействия видов. Naeem (2002) приводит гипотетический график изменения 
зависимости при разной степени взаимодействия видов (чем выше значения 
коэффициента с на графике, тем сильнее взаимодействия видов). При очень 
сильной зависимости видов друг от друга (с = 25) исключение из сообщества 
любого из них сильно снижает суммарную функцию ‒ она быстро падает при 
движении от показателя разнообразия «1» к «0» (мелкий пунктир на рис. 3.4.2.1-
9). Когда же виды относительно слабо зависят друг от друга (с = 1), то реализу-
ется выпуклая зависимость (сплошная кривая на рис. 3.4.2.1-9). 

 
 

Рис. 3.4.2.1-9. Изменения формы за-
висимости экосистемных функций 
от числа видов при разной интенсив-
ности взаимодействия видов. Увели-
чение значения коэффициента с со-
ответствует более интенсивным 
межвидовым связям. Значение «0» на 
шкале «биоразнообразие» соответ-
ствует состоянию без живых орга-
низмов, «1» - «максимально возмож-
ное биоразнообразие» (Naeem, 2002). 
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Принцип оптимального разнообразия является еще одной гипотезой о форме 
зависимости экосистемного функционирования от числа видов. В соответствии 
с нашим принципом, форма зависимости является унимодальной с максималь-
ными значениями экосистемных функций от показателей разнообразия (рис. 
3.4.2.1-10). 

 
 

Рис. 3.4.2.1-10. Унимодальная форма зависимо-
сти экосистемной функции от числа видов в 
соответствии с принципом оптимального раз-
нообразия. 
 
 

 
 
Перечисленные выше гипотезы явно или неявно рассматривают прежде все-

го случаи исчезновения видов из сообщества. Такой акцент понятен, так как 
бурное развитие исследований по теме «биоразнообразие – экосистемное функ-
ционирование» (см. 3.4.1) было вызвано ростом тревоги по поводу исчезнове-
ния видов. Поэтому рассмотренные выше гипотезы оперируют диапазоном чис-
ла видов от «0» до естественного уровня. Мы предполагаем, что ненарушенные 
природные сообщества наиболее близки к оптимальному состоянию (F*; D* на 
рис. 3.4.2.1-10), то есть перечисленные выше гипотезы соответствуют левой, 
восходящей фазе унимодальной зависимости.  

Унимодальная форма зависимости экосистемных функций от числа видов 
возникает во многих моделях, которые рассматривают сообщество как часть 
мета-сообщества, то есть в условиях существенной миграции особей (Loreau et 
al., 2003; Mouquet, Loreau, 2003). В качестве примера можно привести модель 
Bond, Chase (2002). В их модели на начальных этапах роста видового разнооб-
разия экосистемное функционирование повышается за счет эффекта компле-
ментарности ниш видов и более полного использования ресурсов. После того, 
как число видов начинает превышать некоторое значение, экосистемное функ-
ционирование начинает снижаться в силу усиления межвидовой конкуренции 
из-за постоянного притока мигрирующих видов из регионального пула (рис. 
3.4.2.1-11). Однако в региональном масштабе при этом формируется монотон-
ная положительная зависимость показателей экосистемных функций от числа 
видов, которую авторы объясняют «региональной комплементарностью», то 
есть увеличением вероятности формирования наиболее комплементарных видо-
вых составов в локальных сообществах. 
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Рис. 3.4.2.1-11. Причины изменения показателей экосистемных функций при 
увеличении разнообразия в локальном и региональном масштабах в модели 
Bond, Chase (2002). 
 
 

3.4.2.2. Результаты экспериментов 
Общие результаты экспериментов: наличие положительной зависимости эко-
системных функций от числа видов 

Уже первые эксперименты с искусственными сообществами в камерах Eco-
tron позволили сделать вывод о том, что утрата видового разнообразия растений 
сокращает продуктивность и способность сообщества аккумулировать СО2 (рис. 
3.4.2.2-1).  

 
 

Рис. 3.4.2.2-1. Один из результатов 
эксперимента в Экотроне (из: Naeem, 
2002). 

 
 
 
 

 
Один из первых экспериментов с микробными сообществами, в котором 

также, как и в Экотроне, исследовались сообщества из нескольких трофических 
уровней (продуценты, I консументы, бактериофаги, хищники), показал рост 
потока СО2 через сообщество при увеличении числа видов (рис. 3.4.2.2-2, 
McGrady-Steed et al., 1997). 
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Рис. 3.4.2.2-2. Результат эксперимента с 
микробными сообществами. Разные 
значки обозначают состояние разных 
экспериментальных сообществ, зафик-
сированные в разные дни эксперимента 
(McGrady-Steed et al., 1997). 

 
 
 

 
Эксперименты с травяными сообществами на Кедровой реке также показали, 

что при росте числа видов повышается суммарная биомасса и снижается коли-
чество неиспользованного азота в почве (рис. 3.4.2.2-3, Tilman et al., 1996). 

 

 
 

 
Рис 3.4.2.2-3. Ответ суммарной биомассы растений на экспериментальное 
изменение числа видов (Tilman et al., 1996, Tilman, 2001). 

 
В проекте BIODEPTH было зарегистрировано увеличение продуктивности 

при росте числа видов (от 1 до 32) на экспериментальных площадках в 7-ми 
регионах Европы (кроме Греции65). Было показано, что сообщества с большим 
числом видов имеют более высокий растительный покров, более продуктивны и 
более полно используют ресурсы ‒ свет, азот, пространство (рис. 3.4.2.2-4, Hec-
tor et al., 1999, 2009; Hector, Loreau, 2005; Spehn et al., 2005). 

 

                                                 
65  Отсутствие зависимости в Греции может определяться аномальным доминированием в мест-

ных сообществах одного самого продуктивного многолетнего вида . 

Биомасса  
растений,  

г/м2 

Число видов 

П
от

ок
 С

О
2 (


l/
18

 ч
ас

ов
) 

Число видов 



 204 

 
 
 
Рис. 3.4.2.2-4. Зависимость между числом посеянных видов и суммарной 
надземной и подземной биомассой растений в конце третьего года экспери-
ментов. Черные точки и сплошные линии – сообщества с бобовыми, пустые 
точки и пунктирные линии – сообщества без бобовых. (a) Германия, (b) Порту-
галия, (c) Швейцария, (d) Греция, (e) Ирландия, (f) Швеция, (g, h) Великобрита-
ния.  

 
Таким образом, в конце 1990-х гг. уже можно было сделать выводы о том, 

что разнообразие повышает продуктивность сообществ, снижает количество 
неиспользованных ресурсов, снижает подверженность сообществ инвазиям 
других видов (Hector et al., 1999; Naeem et al., 1994; 1996, Symstad et al., 1998, 
Tilman, 1999; Tilman et al., 1996, 2001). 

Однако эти результаты вызвали волну критики, которая, во-многом была 
справедлива, так как эксперименты и методы их статистического анализа ре-
зультатов были далеки от совершенства. Huston (1997) подчеркивал, что в про-
веденных экспериментах не всегда можно отделить причины изменения функ-
ций от случайных корреляций. Когда на сообщество действует много факторов, 
но только один из них фиксируется экспериментатором как изменяемая величи-
на, могут быть сделаны неверные выводы о том, что именно этот фактор и явля-
ется причиной изменений функционирования сообщества, в то время как эти 
изменения происходят под воздействием совсем других факторов. 

Эти нераспознанные причины Huston (1997) назвал «скрытым воздействием 
(hidden treatment)» и выделил следующие основные типы ошибок: 

- намеренное или ненамеренное изменение условий среды в целях создания 
градиентов разнообразия, в результате чего причиной изменения функций ока-
зываются не градиенты разнообразия, а условия среды; 

- неслучайный отбор видов с определенными свойствами в эксперименте, 
что дает эффект, превышающий эффект от разнообразия как такового; 
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- рост статистической вероятности включения в более разнообразные сооб-
щества видов с сильным негативным или позитивным влиянием на функциони-
рование сообщества («выборочный эффект», см. ниже). 

По мнению Хьюстона, эффект от «скрытых воздействий» ошибочно прини-
мался за эффект от числа видов. Так, после первых сообщений о результатах 
проекта DIODEPTH (Hector et al., 1999) критики утверждали, что повышение 
продуктивности обусловлено лишь более высокой вероятностью присутствия 
бобовых растений в сообществах с большим числом видов, а не увеличением 
числа видов как таковым (Huston et al., 2000). Однако позже было показано, что 
присутствие бобовых растений усиливало эффект числа видов, но без бобовых 
он также сохранялся (Spehn et al., 2005). Ряд других методических ошибок так-
же был устранен в ходе продолжения экспериментов. 

В целом, по данным мета-анализа Balvanera et al., (2006), в массиве 
экспериментальных данных за 50 лет (1954 ‒ 2004 гг.) были выявлены все 
варианты формы зависимости экосистемных функций от показателей 
биоразнообразия: позитивная (160 из 446 исследований), отсутствие 
зависимости (113 исследований), негативная (173). Несмотря на то. что число 
работ, зафиксировавших отрицательную зависимость выше, положительные 
эффекты проявлялись более сильно, поэтому усредненные показатели для 
большинства показателей экосистемных функций являются положительными 
(рис. 3.4.2.2-5. При этом важно, что среди случаев регистрации негативной 
зависимости экосистемных функций от показателей разнообразия многие 
относятся к популяционному уровню (см. ниже). Отсутствие связи между 
показателями функций и разнообразием чаще наблюдалось в работах с малым 
числом видов (менее 20), то есть увеличение числа видов в эксперименте 
увеличивает шанс обнаружения зависимости. 

Мета-анализ Cardinale et al. (2006) также показал, что биомасса и полнота 
использования ресурсов увеличиваются при росте числа видов в водных и 
наземных сообществах на разных трофических уровнях – продуцентов, I 
консументов, редуцентов и хищников (рис. 3.4.2.2-6).  

Авторы других мета-анализов и обзоров (Covich et al., 2004; Giller et al., 2004; 
Hector et al, 2009; Lecerf, Richardson, 2010; Loreau et al. 2001a; Schmid et al., 
2002; Stachowicz et al., 2007; Worm et al., 2006) пришли к выводу, что в боль-
шинстве манипулятивных экспериментов выявляется положительная зависи-
мость показателей экосистемного функционирования от показателей разно-
образия. Другими словами, было показало, что сокращение биоразнообразия 
ослабляет и дестабилизирует функции сообществ. Эта закономерность наблю-
дается на всех трофических уровнях (продуценты, растительноядные, детрито-
ядные, хищники) и в разных типах наземных, пресноводных и морских сооб-
ществ. Таким образом, было показано, что разнообразие видов само по себе 
много значит для функционирования сообществ.  
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Рис. 3.4.2.2-5. Результаты экспериментов. Воздействие биоразнообразия на 
различные экосистемные показатели. Показаны средние для каждой группы 
значения нормализованной величины ответа и число «измерений». Экосистем-
ные показатели сгруппированы по экосистемным услугам, для которых они 
имеют значение (Balvanera et al., 2006). 
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Рис. 3.4.2.2-6. Зависимости между числом видов и показателями экосистемных 
функций в экспериментальных сообществах различных трофических уровней. 
Черные кружки и линии – водные сообщества, серые – наземные. Каждая кри-
вая соответствует данным одного исследования. В качестве показателя изме-
нения функции использовано отношение среднего для трофической группы зна-
чения биомассы или использования ресурса к среднему значению для монокуль-
тур всех видов в этой группе (Cardinale et al., 2006). 
 

Вторичный анализ данных мета-анализов Balvanera et al. (2006) и Cardinale et 
al. (2006) показал, что генеральные тенденции влияния биоразнообразия на по-
казатели экосистемного функционирования одинаковы для наземных и водных 
экосистем (Schmid et al., 2009). Конечно, определенные различия в результатах 
экспериментов в наземных и водных экосистемах имеются. Так, например, в 
манипулятивных экспериментах с водорослями только половина работ выявила 
положительное влияние числа видов на биомассу, и оно было довольно слабым 
(Stachowicz et al., 2007), что может объясняться тем, что в сообществах водо-
рослей продукция и биомасса сильнее зависят от выедания, чем от числа видов 
водорослей. Однако, несмотря на важные различия структуры и процессов в 
водных и наземных сообществах, основные механизмы взаимосвязи биоразно-
образия и экосистемного функционирования  в них сходны. 

Отдельного внимания с точки зрения принципа оптимального разнообразия 
заслуживают результаты экспериментов с сообществами псаммофильных инфу-
зорий литорали Белого моря, которые выявили унимодальную «горбатую» за-
висимость ширины групповой трофической ниши от числа видов (рис. 3.4.2.2-7, 
Азовский, 1989 а). Под групповой нишей автор понимает совокупность ресур-
сов, используемых несколькими видами66. Ее можно представить, как результат 
наложения ниш видов, входящих в сообщество. Показано, что при добавлении 
новых видов общее разнообразие используемых пищевых видов растет только 
до определенного предела. Максимальная ширина групповой ниши обнаружи-

                                                 
66 Пища инфузорий – диатомовые и перидиниевые водоросли, зоофлагелляты, бактерии. 
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вается в сообществах, состоящих из 7 – 9 видов, а при дальнейшем добавлении 
видов начинает снижаться. Автор отмечает, что включение новых видов проис-
ходит не за счет подключения новых ресурсов, а за счет усиления эксплуатации 
уже используемых. Несмотря на то, что механизм сужения групповой ниши на 
нисходящей ветви данного графика до конца не ясен, можно предположить, что 
наиболее полно имеющийся спектр ресурсов используют сообщества с опти-
мальным числом видов (7 – 9), а при снижении или увеличении числа видов 
спектр используемых ресурсов снижается. 

 
 

Рис. 3.4.2.2-7. Изменение индекса 
ширины групповой ниши сообщества 
инфузорий при разном числе видов 
(Азовский, 1989 а). Ширина ниши 
оценивалась нормированным энтро-
пийным индексом. 

 
 
 
 
 
 

 
Несколько особняком от основной массы исследований стоят эксперименты 

с деревьями. Несмотря на ключевую важность экосистемных функций лесных 
сообществ, экспериментов с ними проводится мало, что объясняется понятными 
трудностями – для таких экспериментов нужны большие площади и длительное 
время. Большинство работ представляет собой сравнение древесных монокуль-
тур и посадок из 2-х или нескольких видов. Эти работы подтверждают общую 
закономерность. Так, в обзоре Thompson et al. (2009) из 14 экспериментов, про-
веденных с 1976 по 2006 г., 12 выявили положительную зависимость показате-
лей экосистемного функционирования (продуктивность, плодородие почвы) от 
числа видов. Другой обзор, посвященный сравнению монокультур и смешанных 
плантаций деревьев также показал, что продуктивность смесей, как правило, 
выше (Piotto, 2008), не говоря о других экосистемных услугах, которые, очевид-
но, гораздо выше в смешанных посадках, чем в монокультурах. Посадки из не-
скольких видов, как правило, являются более устойчивыми к изменению усло-
вий среды и различным природным нарушениям. Смеси поддерживают относи-
тельно высокую продуктивность на более широком диапазоне условий, чем мо-
нокультуры, но максимальной продуктивности все равно достигает самая про-
дуктивная монокультура в наилучших для нее условиях (Pretzsch, 2005). 
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Функциональное и филогенетическое разнообразие как факторы экосистемно-
го функционирования 

Как мы отмечали выше, в подавляющем числе работ в качестве показателя 
разнообразия используется число видов. Однако очевидно, что 
функционирование сообщества определяется не таксономическим составом, а 
свойствами особей и популяций. Поэтому многие исследователи сходятся во 
мнении, что функциональное разнообразие, определяемое как «значение и 
диапазон свойств видов и организмов, которые влияют на экосистемное 
функционирование в данной экосистеме» (Tilman, 2001), потенциально имеет 
большую объяснительную силу, чем число видов.  

Функциональные признаки можно разделить на две группы: «признаки 
воздействия (effect traits)», которые вносят вклад в общую функцию 
сообщества, например, функции популяций  в процессах нитрификации, 
денитрификации, поглощения СО2 и т.д.; и «признаки ответа (response traits)», 
определяющие ответ видов на изменения среды, например, устойчивость к 
засухе или диапазон температур, при которых организмы активны (Naeem, 
Wright, 2003; Hooper et al., 2002). Такое деление соответствует понятиям 
функциональной экологической ниши и ниши местообитания. В исследованиях 
по теме «биоразнообразие – экосистемное функционирование» важны, прежде 
всего, «признаки воздействия», так как именно они определяют суммарные 
показатели экосистемного функционирования. Пример связи между 
функциональными свойствами растений, экосистемными функциями и 
экосистемными услугами можно найти в статье Diaz et al. (2007). «Признаки 
ответа» важны для оценки устойчивости экосистемного функционирования. 

Несмотря на то, что многие исследователи полагают, что функциональное 
разнообразие может быть более важным фактором, чем число видов (Hector et 
al., 1999; Hooper, Vitousek, 1997; Symstad et al., 1998; Tilman et al., 1997 a), эти 
показатели используются в экспериментах сравнительно редко (Diaz, Cabido, 
2001). Так, в данных, обработанных Balvanera et al. (2006) число видов 
использовалось 393 раза, а число функциональных групп – всего 23 раза. Это 
можно объяснить дополнительными трудностями, возникающими при 
определении показателей функционального разнообразия. 

Наиболее простой способ учета функционального разнообразия – разделение 
видов на функциональные группы. Примерами могут служить выделение 
жизненных стратегий (виоленты, патиенты, эксплеренты), жизненных форм у 
растений (однолетние и многолетние травы, кустарнички...), жизненных форм и 
экологических групп и животных (например, по типу питания), выделение 
групп на основе «метаболических стратегий» у животных, 
продемонстрированное на примере морской биоты (Шульман, Токарев, 2006). 
Разработан также метод определения функциональных групп на основе 
выделения кластеров в пространстве признаков без изначального выбора 
свойств, определяющих разделение видов на группы (Hooper et al., 2002). Обзор 
существующих классификаций функциональных признаков  и примеры 
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выделения разных функциональных групп приведены в обзорах Naeem, Wright 
(2003), Hooper et al. (2002), Lavorel et al. (2007).  

Одним из первых соотношение между числом функциональных групп и 
продуктивностью сообществ исследовал Тильман в эксперименте на Кедровой 
реке (Tilman et al. 1997 a). Было показано, что биомасса растений растет как при 
увеличении числа видов, так и при увеличении числа функциональных групп 
травянистых растений 67 (рис. 3.4.2.2-8). 

 

Рис. 3.4.2.2-8. А – зависимость биомассы растений от числа видов, В – зависи-
мость биомассы растений от числа функциональных групп (Tilman et al., 1997 a). 
 

В первых экспериментах трудно было отделить воздействие числа видов и 
функциональных групп от эффекта увеличения вероятности включения той или 
иной группы или вида в сообщество (выборочный эффект). Поэтому возникло 
предположение, что рост биомассы определялся присутствием бобовых 
растений, а не ростом числа видов или функциональных групп (Huston et al., 
2000). Второй эксперимент с числом функциональных групп растений в 
Калифорнии в Jasper Ridge вообще не выявил зависимости суммарной биомассы 
сообщества от числа функциональных групп (Hooper, Vitousek, 1997). Ряд 
экспериментов выявил влияние функциональных групп на функционирование 
сообщества сходное с влиянием числа видов. Так, в 6-летнем эксперименте 
около Иены (Германия) была выявлена сильная положительная зависимость 
биомассы от числа видов и числа функциональных групп68 (рис. 3.4.2.2-9, 
Marquard et al., 2009). По данным мета-анализа Balvanera et al. (2006), в 
большинстве экспериментов влияние числа функциональных групп на 
экосистемные функции сильнее, чем влияние числа видов, хотя и не намного.  

                                                 
67 Были использованы следующие группы: бобовые, злаки С3, злаки С4, медленно растущие мно-

голетники, разнотравье. 
68 16 видов были разделены на 4 группы: бобовые, злаки, низкие травы и высокие травы 
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Рис. 3.4.2.2-9. Надземная биомасса сообщества как функция (а) от числа видов 
и (б) от числа функциональных групп. Разные символы показывают данные за 
разные годы (Marquard et al., 2009). 
 

Выделение функциональных групп видов является отдельной проблемой. От 
того, как они выделены, сильно зависят результаты экспериментов. Если число 
видов внутри функциональных групп слабо влияет на продуктивность (как у 
Dukes, 2001 b), то группы выделены правильно и виды внутри групп 
существенно повторяют функции друг друга. Если же в экспериментах влияние 
функциональных групп на экосистемные функции практически не выявляется, 
это может быть результатом неудачного выделения групп (Lanta, Leps, 2007). 

Однако выделение групп разными авторами – достаточно произвольный 
процесс. При выделении функциональных групп предполагается, что внутри 
них собираются виды со сходными свойствами. Но это далеко не всегда 
получается, так как виды могут быть сходны по одному свойству, но различны 
по другим. Так, в 4-х летнем эксперименте BioCON число видов и число 
функциональных групп оказывали почти независимые эффекты на всем 
диапазоне условий, то есть виды внутри групп вносили самостоятельный вклад 
в функционирование сообщества (Reich et al., 2004). Ряд других экспериментов 
также показал, что изменение числа видов внутри функциональных групп 
влияет на показатели экосистемного функционирования, то есть концепция 
функциональной идентичности видов внутри групп не подтвердилась 
(например, Jonsson, Malmqvist (2003 b).  

В последние годы началась разработка непрерывных индексов 
функционального разнообразия. Эти показатели учитывают различные аспекты 
функционального разнообразия видов, не объединяя их в искусственные 
группы, и позволят суммировать множество свойств разных видов вдоль 
нескольких функциональных осей (Petchey, 2002; Petchey et al., 2004 b; Petchey, 
Gaston, 2002 a, 2006). Например, показатель FAD (functional attribute diversity) 
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вычисляется через дисперсию свойств видов в пространстве признаков, 
показатель FD (functional diversity) вычисляется через суммарную длину ветви 
функциональной дендрограммы в результате кластеризации функциональных 
признаков видов (Petchey, Gaston, 2002 a). Обзор индексов функционального 
разнообразия можно найти у Petchey et al. (2009) и Mouchet et al. (2010). Petchey 
et al. (2004 b) проанализировали данные проекта BIODEPTH и выявили 
положительную зависимость биомассы растений от числа видов, числа 
функциональных групп и от двух показателей функционального разнообразия 
FAD и FD. Для оценки функционального разнообразия растений авторы 
использовали такие признаки, как площадь и толщина листьев, форма и высота 
растения, масса семян, относится оно к бобовым или нет, и ряд других. 
Подсчеты авторов показали, что наибольшей объяснительной силой обладает 
индекс FD. 

Если из концепции функциональных групп можно сделать вывод, что утрата 
видов сама по себе не страшна, пока не сокращается число функциональных 
групп, то утрата функционального разнообразия, измеряемого непрерывными 
индексами может происходить гораздо быстрее утраты функциональных групп. 
(Petchey, Gaston, 2002 a). Это значит, что для сохранения комплекса функцио-
нальных свойств необходимо сохранение существенной доли всех видов. То 
есть, по сути, при переходе от функциональных групп к непрерывным индексам 
все вернулось к задаче сохранения видового разнообразия. 

Недавно был предложен еще один показатель ‒ филогенетическое 
разнообразие (Cadotte et al., 2008) ‒ который вычисляется на основе 
эволюционных связей видов, составляющих сообщество. По мнению авторов, 
этот показатель объединяет систематические и функциональные аспекты 
разнообразия. Экологические свойства видов зависят от их эволюционной 
истории, а разнообразие этих свойств определяется положением видов в 
эволюционном древе – дальние родственники, скорее всего, будут сильнее 
различаться своими свойствами и ролью в экосистеме, что позволит им более 
эффективно разделить ниши и использовать ресурсы. Авторы 
проанализировали данные 29 экспериментов с травяными сообществами и 
показали, что биомасса сообщества зависит от филогенетического разнообразия 
так же, как от числа видов и функциональных групп (рис. 3.4.2.2-10).  

Возможно, наиболее продуктивным может оказаться комбинирование всех 
трех подходов к измерению разнообразия – таксономического, 
функционального и филогенетического – для разных масштабов (локального, 
регионального, континентального, глобального) и для выявления разных 
аспектов формирования сообществ (Pavoine, Bonsall, 2011). 
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Рис. 3.4.2.2-10. Разница между биомассой многовидовых сообществ и средней 
биомассой монокультур видов, составляющих сообщества положительно связа-
на (А) с числом видов в сообществе, (В) с числом функциональных групп растений 
и (D) с показателем филогенетического разнообразия. Пунктирная линия – био-
масса многовидового сообщества равна суммарной биомассе монокультур вхо-
дящих в них видов. Существенная связь выявлена также между филогенетиче-
ским разнообразием и числом видов в сообществе (Cadotte et al.,2008). 

 
Для нас в данной книге важно ответить на вопрос ‒ можем ли мы данные о 

функциональном разнообразии экспериментальных и природных сообществ 
сравнивать с результатами нашего моделирования? На наш взгляд, это вполне 
возможно. Во-первых, как сказано выше, характер взаимосвязи экосистемного 
функционирования с таксономическим и функциональным разнообразием 
качественно одинаков. Во-вторых, степень генерализации моделей 
оптимального разнообразия, представленных в данной книге достаточно высока 
для того, чтобы считать виды и функциональные группы видов однотипными 
объектами. 
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Показатели экосистемного функционирования 

Основные показатели экосистемного функционирования, использованные в 
экспериментах, приведены на рис. 3.4.2.2-5 (Balvanera et al., 2006). Они сгруп-
пированы по экосистемным услугам69, на которые оказывают наибольшее воз-
действие. В большинстве экспериментов использовались показатели продук-
тивности, биомассы или обилия организмов, а также степень использования 
питательных веществ (Balvanera et al., 2006; Cardinale et al., 2006; Hooper et al., 
2005; Worm et al., 2006). Например, в проекте BIODEPTH фиксировали 11 пока-
зателей экосистемного функционирования: надземная биомасса, подземная 
биомасса, покрытие, высота, плотность биомассы травостоя и ее распределение 
по высоте, использование света, запас азота в надземной биомассе, доступный 
неорганический азот в почве, степень разложения стандартных органических 
материалов на третий год эксперимента (Spehn et al., 2005). Позитивная связь с 
ростом биоразнообразия найдена для большинства экосистемных свойств, свя-
занных с биомассой, продуктивностью сообществ и с циклами питательных 
веществ (Balvanera et al., 2006).  

Наиболее часто учитываются показатели первичной продукции и биомассы 
сообществ. Несомненно, что это – ключевые характеристики, которые во мно-
гом определяют экосистемное функционирование в целом. Однако механиче-
ский перенос данных, полученных в отношении продуктивности и биомассы на 
остальные процессы может приводить к неверным выводам. Более того, опре-
деленные противоречия возникает и между самими этими показателями.  

В кратковременных экспериментах с искусственными сообществами между 
показателями продуктивности и биомассы большой разницы может и не быть. 
Например, в экспериментах с травянистыми растениями основной показатель – 
масса ежегодных укосов, которую можно считать показателем как 
продуктивности, так и биомассы сообщества. Но в природных сообществах 
биомасса и продуктивность часто связаны обратной зависимостью. Когда речь 
идет о разных сукцессионных стадиях, по мере роста суммарной биомассы 
продуктивность падает. Например, в лесотаксационных справочниках легко 
найти отрицательные зависимости прироста запаса древесины от запасов 
древесины (рис. 3.4.2.2-11). А, поскольку в ходе сукцессии, как правило, 
видовое разнообразие растет, то при сравнении разных стадий сукцессии 
получается отрицательная корреляция между числом видов и продуктивностью 
и положительная корреляция между числом видов и биомассой сообщества 
(подробнее изменения разнообразия в ходе сукцессий рассмотрены ниже, в 
разделе 4.2.1)  

                                                 
69 Экосистемные услуги определяются через пользу, которую человек получает от экосистемного 

функционирования (см. ниже раздел 5.1). 
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Рис. 3.4.2.2-11. Снижение 
прироста запаса древесины при 
увеличении ее запасов в 
насаждениях разного 
бонитета в Архангельской 
области. Бонитет указан 
цифрами (Исаев и др., 2008). 

 
 
 
 

 
Соотношение показателей биомассы и продуктивности различно для назем-

ных и водных сообществ. Во многих водных экосистемах биомасса макрофитов 
также может быть связана с продуктивностью обратной зависимостью из-за 
истощения ресурсов по мере роста биомассы. Например, показано, что  потреб-
ление питательных веществ в поликультурах макроводорослей на 22% больше, 
чем предсказано на основании среднего потребления видов в монокультурах, 
что может быть причиной снижения концентрации питательных веществ в воде 
(Stachowicz et al., 2007). Кроме того, эксперименты с пресноводными и морски-
ми сообществами показали сильное влияние верхних трофических уровней на 
нижние, что менее явно наблюдается в наземных экосистемах70 (Giller et al., 
2004; Lecerf, Richardson, 2010; Stachowicz et al., 2007). Эта значит, что в море 
такой традиционный показатель экосистемного функционирования как продук-
тивность может сильнее зависеть от разнообразия консументов, чем от разнооб-
разия продуцентов (Duffy, 2003; Paine, 2002; Stachowicz et al., 2007).  

Для проверки гипотезы о том, что разнообразие по-разному действует на 
биомассу сообщества и на динамические показатели (скорость изменения био-
массы и скорость потребления ресурсов), был проведен специальный анализ 
данных мета-анализов. Однако этот вторичный «мета-анализ мета-анализов» 
показал, что на качественном уровне характер влияния разнообразия на показа-
тели биомассы и продуктивности одинаков ‒ в обоих случаях выявляется поло-
жительная зависимость. Интересно, что зависимость биомассы сообществ от их 
разнообразия более сильная и лучше выражена, чем зависимость продуктивно-
сти от разнообразия (рис. 3.4.2.2-12, Schmid et al., 2009). Этот вывод для нас 
важен, так как мы в своих моделях оптимального разнообразия оперируем 
именно показателями биомассы. 

 
                                                 

70 Очевидно, что консументы также важны для формирования растительной биомассы и видового 
состава в наемных сообществах и морские «уроки» могут быть полезны и там. 
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Рис. 3.4.2.2-12. Вероятность обна-
ружения зависимости показателей 
«запасов» и «потоков» от разнооб-
разия. Суммарная вероятность 
выявления любого типа зависимо-
сти показана общей высотой 
столбиков. Серые части столбиков 
соответствуют положительным 
зависимостям (Schmid et al., 2009). 

 
 
 

 
 
 

Еще один существенный аспект – связь показателей продуктивности и 
соотношения питательных веществ. Первичная продукция определяет 
количество веществ, доступное для потребления на высших трофических 
уровнях. Но рост первичной продукции и ассимиляции углерода продуцентами 
не всегда ведут к росту биомассы на следующих уровнях. Например, показано, 
что при повышенной продуктивности водорослей в их тканях снижается 
содержание важных микроэлементов по отношению к углероду. А при 
соотношении углерода и фосфора в продуцентах выше 300 наблюдается 
ограничение роста дафний из-за недостатка фосфора. То есть, увеличение 
первичной продукции может сопровождаться ухудшением качества пищи для 
консументов, что будет блокировать рост их популяций (Striebel, et al., 2009 b). 
При этом лабораторные и полевые эксперименты с озерными фитопланктон-
ными сообществами71 показали, что видовое богатство фитопланктона влияет не 
только на продуктивность, но и на соотношение «углерод-фосфор» (Striebel et 
al., 2009 b). Одним из показателей, который учитывает соотношение биогенных 
элементов в биомассе может быть «эффективность использования ресурсов 
(resource use efficiency (RUE)» ‒ количество углерода, которое может быть 
ассимилировано на единицу лимитирующего элемента, например, фосфора 
(Ptacnik et al., 2008). Эксперименты показали, что в фитопланктонных 
сообществах с высоким видовым разнообразием показатель RUE был выше из-
за лучшего поглощения света и ассимиляции углерода. Из-за этого эти 
сообщества имели более высокое содержание углерода на единицу 
лимитирующего вещества (фосфора) и более высокое соотношение С:Р при 
любых концентрациях фосфора в среде (рис. 3.4.2.2-13, Striebel et al., 2009 b). 
Авторы считают, что зависимость соотношения С:Р от видового богатства 
может быть фактором стабилизации системы фитопланктон-зоопланктон. 
                                                 
71 Лабораторные эксперименты с фитопланктонными сообществами от 1 до 10 видов и выращивание 
в мезокосмах проб фитопланктона их 46 озер Южной Германии и Австрии (Striebel et al., 2009 b). 
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Рис. 3.4.2.2-13. Соотношение 
эффективности использования ресурсов 
(RUE) и таксономическим разнообразием 
фитопланктона (Striebel et al., 2009 b). 
 
 
 
 
 

Кроме показателей биомассы и продуктивности для обеспечения 
экосистемных функций крайне важны показатели процессов разложения 
органики. Задача выявления влияния разнообразия беспозвоночных животных 
на разложение листового опада была привнесена в тему «биоразнообразие - 
экосистемное функционирование» исследованиями сообществ пресноводных 
ручьев (Lecerf, Richardson, 2010). До этого большинство исследований касалась 
влияния разнообразия растений на продуктивность растительных сообществ. 
После исследований в ручьях эта исследовательская задача стала 
распространяться на другие типы сообществ. Число исследований процессов 
разложения органики и динамики питательных веществ быстро растет в 
последнее время (Hooper et al., 2005).  

В ручьях была выявлена положительная зависимость скорости переработки 
органики от видового богатства беспозвоночных деструкторов (Lecerf, Richard-
son, 2010). В отношении наземных экосистем также хорошо известно, что видо-
вое разнообразие почвенной фауны – это основа плодородия почв. В частности, 
показано, что качество гумуса при высоком разнообразии беспозвоночных, пе-
рерабатывающих растительные остатки, гораздо выше, чем при их низком раз-
нообразии (Чернова и др., 1989). Tiunov, Scheu (2005) показали, что видовое 
разнообразие почвенных грибов повышает эффективность разложения органи-
ки. Что касается влияния разнообразия бактерий на почвенные процессы, то 
здесь ясной картины нет. Бактерии выполняют ключевые экосистемные функ-
ции, но роль их разнообразия в осуществлении этих функций почти не известна 
(Hillebrand, Matthiessen, 2009). Хотя некоторые эксперименты показали усиле-
ние разложения органики при росте микробного разнообразия (см. Chapin et al., 
2000), общий вывод пока заключается в том, что в почвах и пресноводных эко-
системах изменения микробного разнообразия слабо влияют на разложение ор-
ганики (Peter et al., 2011). Универсальные бактериальные функции, такие как 
накопление биомассы и дыхание, выполняются множеством видов, поэтому 
утрата или добавление тех иных видов мало влияют на эти процессы. Зависеть 
от разнообразия бактерий могут более специфические функции, осуществляе-
мые малым числом видов бактерий (Peter et al., 2011). 

ln
(R

U
E)

 

Число таксонов 



 218 

Cтатистически значимых зависимостей процессов разложения органики и 
запасов питательных веществ в почве от разнообразия растений  в большинстве 
исследований также не выявлено72 (Balvanera et al., 2006; Schmid et al., 2002; 
Spehn et al., 2005), хотя Srivastava и Vellend (2005) сообщают, что 44% проана-
лизированных ими работ нашли положительную связь разнообразия с разложе-
нием органики. Все-же, пока можно сделать вывод, что свойства отдельных ви-
дов растений73 важнее для почвенных процессов, чем их видовое разнообразие 
(Loreau et al., 2001). 
 
Соотношение показателей функционирования популяций и сообществ 

Эксперименты показывают, что увеличение числа видов в сообществе 
улучшает показатели сообщества, но ухудшает показатели популяций 
(Balvanera et al., 2006). Вторичный анализ данных мета-анализов Balvanera et al. 
(2006) и Cardinale et al. (2006) подтвердил этот вывод (рис. 3.4.2.2-14, Schmid et 
al., 2009) 

 
Рис. 3.4.2.2-14. Вероятность обнаруже-
ния статистически значимого влияния 
биоразнообразия на показатели экоси-
стемного функционирования (суммарная 
величина столбика) и соотношение ча-
стоты позитивного (серая часть) и 
негативного (белая часть столбика) вли-
яния в экспериментах. Над столбиками 
показано число проанализированных экс-
периментов (Schmid et al., 2009). 

 
 
 

 
Эти результаты косвенно подтверждают теоретические предсказания, сде-

ланные на основе математических моделей, о том, что рост числа видов должен 
стабилизировать сообщество и дестабилизировать популяции (см. раздел 
3.4.3.1). Также эти тенденции соответствуют выводу моделей оптимального 
разнообразия о разнонаправленных тенденциях изменения оптимальных значе-
ний на популяционном и ценотическом уровнях. 

 

                                                 
72 Разнообразие растений может влиять на содержание питательных веществ в почве за счет изме-

нения  потребления питательных веществ растениями и влияния растений на активность микробно-
го населения и почвенной фауны (Hooper et al., 2005). 

73 Для процессов разложения органики важны не только свойства видов растений, но даже от-
дельных генотипов растений (см. раздел 3.4.5.3). 
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Изменение результатов экспериментов при их разной длительности 

Подавляющее большинство экспериментов, рассмотренных в разделе 3.4, 
являются кратковременными и охватывают не более нескольких поколений ор-
ганизмов, а нередко ограничиваются одним поколением. Эти эксперименталь-
ные сообщества можно сопоставить с самыми первыми стадиями заселения 
освободившихся участков в начале вторичной сукцессии. Как отмечают многие 
исследователи, в этих незрелых сообществах еще не начали работать механиз-
мы, характерные для стационарных природных сообществ (см., например, Sym-
stad et al., 2003; Thompson et al., 2005).  

Многолетние эксперименты показали, что результат может существенно из-
меняться с течением времени. Так, в эксперименте с имитацией различного ре-
жима осадков в травяных сообществах Калифорнии оказалось, что те условия, 
которые в течение двух первых лет вызвали увеличение биомассы и разнообра-
зия, затем привели к упрощению сообществ и сокращению биомассы (Suttle et 
al., 2007). Принципиальную важность фактора времени показали также экспе-
рименты с изъятием морских водорослей из природных сообществ на скалах 
(Stachowicz et al., 2008). С течением времени выявляемая зависимость показате-
лей экосистемного функционирования от видового разнообразия может изме-
нять свою силу и даже направление. Так, в эксперименте с 3-мя видами зеленых 
микроводорослей (Chlamydomonas, Scenedesmus, Selenastrum) на протяжении 
нескольких поколений зависимость биомассы сообщества от числа видов меня-
лась с положительной на отрицательную. Однако большинство долговременных 
экспериментов с травяными сообществами, включая исследования на Кедровой 
реке и проект BIODEPTH, показали, что с течением времени влияние биоразно-
образия на экосистемные функции усиливается (Tilman et al., 2001; Marquard et 
al., 2009; Spehn et al., 2005; van Ruijven, Berendse, 2005; Fargione et al., 2007). 
Примером могут служить данные проекта на Кедровой реке (рис. 3.4.2.2-15).  

 
Рис. 3.4.2.2-15. Усиление положительной зависимости биомассы от числа ви-
дов со временем в эксперименте на Кедровой реке (из Loreau, 2010). 
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Многолетние эксперименты на Кедровой реке, Джаспер Ридж и в проекте 
BIODEPTH показали, что одновременно с усилением взаимосвязей между раз-
нообразием и показателями экосистемного функционирования изменялось со-
отношение выборочного и комплементарного эффектов74. Так, на Кедровой ре-
ке выборочный эффект был более важен первые три года, а комплементарность 
стала более важной после 5 – 6 лет (Tilman et al., 2001). Другой анализ экспери-
ментов на Кедровой реке показал, что вначале выборочный эффект был пози-
тивным, а в последние годы стал негативным. При этом суммарный эффект 
усиливался, так как комплементарность росла сильнее, чем снижался выбороч-
ный эффект. Интересно, что этот сдвиг механизмов определяется изменением 
отношений тех же самых видов, и не связан со сменой сукцессионных стадий, 
так как сообщество все время остается под полным контролем экспериментато-
ров и его изначальный видовой состав поддерживается прополкой (рис. 3.4.2.2-
16, Fargione et al., 2007). 

 

Рис. 3.4.2.2-16. Изменение наклона зависимостей суммарного, выборочного и 
комплементарного эффектов от числа видов с течением времени (Fargione et 
al., 2007). 

 
В 7-летнем эксперименте с травяными сообществами Isbell et al. (2009) 

комплементарность также росла со временем. Аналогичные результаты были 
получены и в других экспериментах (рис. 3.4.2.2-17, Marquard et al., 2009). 

Кратковременность и мелкомасштабность манипулятивных экспериментов 
не позволяет проявляться эффектам комплементарности в полной мере (Cardi-
nale et al., 2006). Поэтому частота регистрации трансгрессивного сверхурожая, 
который считается доказательством комплементарности, также растет в экспе-
риментах с течением времени. Так,  Tilman et al. (2001) установили, что процент 
площадок, на которых регистрировался трансгрессивный сверхурожай, увели-
чивался в поздние годы эксперимента. По оценкам Cardinale et al. (2007), необ-
ходимо около 5 лет, чтобы экспериментальные сообщества начали проявлять 
                                                 
74 О выборочном и комплементарном эффектах от изменения числа видов см раздел 4.3.2.1. 
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трансгрессивный сверхурожай. Аналогичный результат был получен и в экспе-
рименте с водорослями Stachowicz et al. (2008), но там время измерялось меся-
цами – трансгрессивный сверхурожай начинал проявляться после 18 месяцев от 
начала эксперимента.  

 
 
 
Рис. 3.4.2.2-17. Суммарный эффект от 
биоразнообразия (черные кружки), 
эффект от комплементарности 
(треугольники) и выборочный эффект 
(ромбы). В 2004 г. не удалось разделить 
эффекты, так как биомасса не была 
разделена на виды (Marquard et al., 
2009). 

 
 

 
Эти результаты экспериментов соответствуют концепции сукцессий Одума 

(1986), которая предполагает, что в ходе сукцессий уменьшается значение кон-
курентных отношений и растет роль комплементарных и мутуалистических 
отношений.  

 
 

Асимптотический характер усиления экосистемного функционирования при 
росте разнообразия 

Результаты экспериментов показывают, что положительная зависимость раз-
личных функций от показателей разнообразия часто имеет асимптотическую 
форму75 – вначале она быстро растет по мере увеличения числа видов или 
функциональных групп, но довольно быстро достигает максимального уровня и 
далее остается на нем (рис. 3.4.2.2-6, Cardinale et al., 2006; Zavaleta et al., 2010). 
По данным некоторых мета-анализов, положительная зависимость в экспери-
ментах с травянистыми сообществами начинает выходить на плато уже при 5-10 
видах (Hooper et al., 2005), в водных сообществах – несколько позже (Cardinale 
et al., 2006). Замедление или прекращение роста показателей функционирования 
при продолжении увеличения числа видов авторы экспериментов объясняют 
функциональной избыточностью добавляемых видов, в частности, тем, что 
внутри функциональных групп виды сходны по своим функциональным харак-
теристикам. 

Из асимптотического характера зависимости был сделан вывод об 
избыточности существенной части видового разнообразия (Schwartz et al., 2000; 

                                                 
75 В природных сообществах выявлены другие формы зависимости (см. раздел 3.2.2.2). 
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см. также Hector, Bagchi, 2007). По оценке Schwartz et al. (2000), для 
выполнения исследуемых функций достаточно менее половины участвующих в 
экспериментах видов. Loreau et al. (2001) отмечают, что пока мы не можем 
отбросить предположение, что небольшого числа доминирующих видов 
достаточно для необходимого функционального разнообразия, определяющего 
основную часть продуктивности травяных сообществ. Однако тут же возник 
вопрос – насколько результаты простых экспериментов можно распространять 
на реальные сообщества и использовать выводы из экспериментов в практике 
природопользования? Ведь эксперименты являются очень сильным 
упрощением процессов, происходящих в природе и не учитывают множества 
важных факторов, которые в реальных сообществах играют ключевую роль. 
Tilman (1997 b) подчеркивает, что в простых экспериментах кривая может 
насыщаться при малом числе видов, но в природе действует много различных 
факторов и выход зависимости на плато может происходить медленнее. Как 
показали исследования мультифункциональности сообществ, именно так и 
происходит (см. ниже в этом разделе). 

Подавляющая часть видового разнообразия – это малочисленные и редкие ви-
ды, а основную часть экосистемных функций осуществляют многочисленные 
доминантные виды. Встает вопрос ‒ почему существует множество относительно 
малочисленных видов? Одна из гипотез заключается в том, что эти виды выпол-
няют те же функции, что и доминанты, но по-другому отвечают на изменения 
среды. Эта идея находится также в основе «страховой гипотезы» (см. раздел 
3.4.3.1).  

Walker et al. (1999) проверили эту гипотезу на основе анализа 21 вида злаков 
и осок в саваннах Австралии и показали, что виды-доминанты занимают разные 
ниши (причем их ниши различаются сильнее, чем в среднем у всех видов) и 
виды со сходными нишами сильно различаются по плотности (далеко отстоят 
друг от друга в ранговом распределении). Также было показано, что у видов-
доминантов есть «экологические двойники» с меньшей численностью, которые 
выполняют те же экосистемные функции, но реагируют на изменения среды по-
другому (то есть имеют одинаковые «признаки воздействия», но разные «при-
знаки ответа»). Сравнение участков саванны с разной степенью выпаса показа-
ло, что при сильном выпасе снижается обилие и биомасса доминирующих ви-
дов, но виды со сходными экосистемными функциями, которые были прежде 
менее обильными, компенсируют это снижение. Lyons, Schwartz (2001) в экспе-
рименте с изъятием растений сравнили площадки, с которых изымались редкие 
виды, и площадки, с которых изымалась такая же биомасса обильных видов. 
Вероятность вселения и распространения инвазийных видов была выше на 
площадках, где сокращалось видовое разнообразие, а не биомасса. Таким обра-
зом, было показано, что редкие виды играют важную функциональную роль в 
сообществах, которая не может быть заменена доминирующими видами. 

Роль относительно малочисленных ключевых видов животных хорошо из-
вестна, их примерами могут быть хищники на концах пищевых цепей, и виды, 
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изменяющие условия среды (бобры, кроты, слепыши, суслики…). Lyons et al. 
(2005) показали, что ключевые виды есть и среди растений. Например, виды 
хвоща, довольно малочисленные (менее 5% от общей биомассы) в кустарнико-
вых сообществах на Аляске вносят непропорционально большой вклад в функ-
ционирование этих сообществ, обеспечивая 29% Р и 39% К в ежегодном опаде  
и 55% P, 41% K и 75% Ca в почве. Корни хвоща проникают в глубокие горизон-
ты почвы и «достают» оттуда минеральные вещества, выводя их на поверхность 
и делая доступными для других растений (Marsh et al., 2000). Другой пример 
касается роли редких видов в формировании циклов питательных веществ на 
альпийских лугах. Несмотря на то, что виды-доминанты поглощают основную 
часть азота, наибольшая концентрация азота на одно растение характерна для 
малочисленных видов. Поэтому удаление редких видов из этих сообществ при-
ведет к снижению запасов азота в биомассе (см.: Lyons et al., 2005). 

 
Мультфункциональность сообществ и вид зависимости экосистемных функ-
ций от разнообразия 

В наших моделях рассматривается только один ресурс, который можно считать 
либо лимитирующим, либо некоторым обобщенным ресурсом. Моделирование 
существования популяций и сообществ на одном ресурсе можно соотнести с вы-
полнением какой-то одной функции. Несмотря на это, мы считаем необходимым 
рассмотреть вопрос о мутифункциональности сообществ, так как он чрезвычайно 
важен для интерпретации полученных нами результатов и для формирования 
практических рекомендаций в области природопользования и сохранения биораз-
нообразия. 

Большинство экспериментов рассматривают отдельные экосистемные функ-
ции в стабильных условиях, в то время как природные сообщества мультифунк-
циональны и существуют в разнообразных и изменяющихся условиях. Учет 
этих двух важнейших факторов – разнообразия условий и разнообразия экоси-
стемных функций необходим для понимания реальных взаимосвязей экоси-
стемного функционирования и биоразнообразия. 

Для нормальной жизни людей и устойчивого функционирования природных 
систем необходимо выполнение множества экосистемных функций – от опыления 
растений – до регулирования климата. При этом некоторые функции, например, 
продуктивность и стрессоустойчивость, связаны друг с другом обратной зависи-
мостью и их нельзя максимизировать одновременно. Один и тот же вид может 
выполнять несколько функций и одна функция может выполняться несколькими 
видами, но, как правило, разные функции выполняются разными наборами видов. 
Моделирование показывает, что из-за мультифункциональной комплементарно-
сти между видами, функционирование сообщества в целом более чувствительно к 
утрате видов, чем отдельные функции (Gamfeldt et al., 2008). 

Эти предположения были подтверждены анализом данных проекта 
BIODEPTH в отношении 7 экосистемных характеристик: продукции надземной и 
подземной биомассы, содержания азота в надземной растительности, поглощения 
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света листвой, поглощения азота из почвы, разложения лигнина и целлюлозы в 
почве. Каждая функция была проанализирована в отдельности и были определены 
виды, влияющие на нее. Среднее число видов, необходимых для выполнения 
индивидуальных функций составило от 3,2 до 6,6. Затем были выделены виды, 
присутствие которых оказывает положительным эффект на все возможные 
комбинации функций. Было показано, что при переходе от отдельных функций к 
множеству функций число необходимых видов существенно увеличивается (рис. 
3.4.2.2-18). Среднее число видов, которые влияют на одну и более функций 
составило уже от 8 до 18 (Hector, Bagchi, 2007). 

 
 
 

Рис. 3.4.2.2-18. Рост числа 
видов, влияющих на комплексы 
функций, при увеличении их 
числа по данным эксперимен-
тов BIODEPTH (Hector, 
Bagchi, 2007). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

В другом исследовании были проанализированы данные экспериментов на 
Кедровой реке. Учитывались 8 экосистемных функций у 168 вариантов травя-
ных сообществ (Zavaleta et al., 2010). В качестве показателя использовали порог 
мультифункциональности Т, показывающий сколько процентов от максимума 
каждой функции выполняет данный набор видов, например Т5=30% обозначает, 
что от максимума каждой из 5 функций выполняется 30%. Было показано, что 
минимальное число видов, необходимое для преодоления разных порогов муль-
тифункциональности, растет при росте числа функций и при увеличении порога 
мультифункциональности (T=30%, 40%, 50%) (рис. 3.4.2.2-19).  

Еще один важнейший фактор, влияющий на экосистемное функционирова-
ние – разнообразие условий в природе. Так, эксперимент BioCON на Кедровой 
реке показал, что большее разнообразие условий76 требует большего числа ви-
                                                 

76 Исследовалась реакция сообществ на удобрение азотом и повышение концентрации СО2 в воз-
духе. 
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дов для достижения максимальных значений экосистемных функций (Craine et 
al., 2003; Hector, Loreau, 2005). 

 
Рис. 3.4.2.2-19. Минимальное число видов, необходимое для обеспечения муль-
тифункциональности при разных порогах по данным наблюдений за разные го-
ды (Zavaleta et al., 2010) . 

 
В анализе Isbell et al. (2011) факторы мультифункциональности и разнообра-

зия условий были объединены по данным 17 экспериментов. Вначале были 
определены наборы видов, которые воздействовали на экосистемные функции в 
каждой точке. Оказалось, что в среднем 27% видов (от числа исследованных в 
эксперименте) обеспечивают выполнение индивидуальных функций в конкрет-
ных условиях. То есть большинство видов в конкретных условиях эксперимен-
тов, действительно, оказались функционально избыточными. Однако затем бы-
ло показано, что разные наборы видов обеспечивают выполнение разных функ-
ций, в разные годы, в разных местах и при разных сценариях изменения среды. 
Число видов, необходимых для выполнения функций, растет при увеличении 
числа функций, лет, мест и сценариев изменения среды (рис. 3.4.2.2-20). После 
суммирования всех данных было показано, что 84% из 147 видов травянистых 
сообществ, исследованных в 17 экспериментах, необходимы для какой-то 
функции хотя бы при одном наборе условий (рис. 3.4.2.2-21). Редкие виды так-
же необходимы для функционирования сообщества. Виды, которые при опреде-
ленных условиях и в данный момент слабо влияют на экосистемное функцио-
нирование, могут оказывать существенное кумулятивное влияние на процессы 
на всем диапазоне условий (Isbell et al., 2011). 
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Рис. 3.4.2.2-20.  Доля видов (от числа исследованных в экспериментах), кото-
рые необходимы для выполнения экосистемных функций, растет с увеличением 
числа лет (а), числа мест (б), числа функций (с) и числа сценариев изменения 
среды (д) (Isbell et al., 2011). 

 
Рис. 3.4.2.2-21. Рост 
числа видов, необхо-
димых для выполне-
ния функций, при 
увеличении числа 
учитываемых набо-
ров условий, лет, 
мест и сценариев 
изменения среды. 
Пунктирная линия 
обозначает все 147 
исследованных видов 
(Isbell et al., 2011). 
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В целом мультифункциональный подход подтвердил, что для обеспечения 
экосистемного функционирования в полном объеме необходимо гораздо боль-
ше видов, чем было выявлено экспериментами с индивидуальными функциями.  

 
Таким образом, большинство экспериментов выявило положительную зави-

симость показателей экосистемного функционирования от числа видов. Число 
видов в экспериментах всегда меньше значений видового богатства в природ-
ных сообществах. Можно считать, что результаты экспериментов соответству-
ют восходящей ветви унимодальной зависимости экосистемных функций от 
числа видов, расположенной в диапазоне от 1 до оптимального числа видов, и 
косвенно подтверждают предположения принципа оптимального разнообразия.  

Несмотря на то, что разнообразие по-разному действует на биомассу сооб-
щества и на динамические показатели, на качественном уровне характер влия-
ния разнообразия на показатели биомассы и продуктивности одинаков, причем 
зависимость биомассы сообществ от их разнообразия более сильная и лучше 
выражена, чем зависимости продуктивности от разнообразия. Таким образом, 
данные экспериментов сопоставимы с результатами нашего моделирования, в 
которых в качестве критерия оптимизации используются показатели биомассы 
(численности). 

Выявленные в экспериментах противоположные направления влияния числа 
видов на показатели экосистемного функционирования на уровне сообществ и 
популяций соответствуют предположению о разной роли разнообразия на по-
пуляционном и ценотическом уровнях, сделанному, исходя их принципа опти-
мального разнообразия.   

 
 

3.4.2.3. Данные обследований природных сообществ 
В последнее время в рамках концепции «биоразнообразие – экосистемное 

функционирование» стали развиваться работы, направленные на выявление за-
висимости экосистемных характеристик от числа видов и других показателей 
биоразнообразия в природных сообществах. Они выявили как положительные, 
так и отрицательные зависимости продуктивности от числа видов. 

Naeem (2002) приводит примеры отрицательных зависимостей биомассы и 
продуктивности от числа видов. В одном случае речь идет о снижении биомас-
сы растительности при увеличении числа видов растений, которую выявили при 
сравнении разных участков саванны. В другом примере при сравнении разных 
участков травяных сообществ в штате Нью-Йорк было выявлено снижение про-
дуктивности сообществ при росте числа видов (рис. 3.4.2.3-1).  
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Рис. 3.4.2.3-1. Примеры отрицательной зависимости продуктивности и био-
массы из Naeem (2002). Слева – сравнение отдельных участков в саванне, спра-
ва – сравнение разных участков травяных сообществ в штате Нью-Йорк (ин-
декс разнообразия вычислялся как отношение числа видов к логарифму плотно-
сти растений). 

 
Положительные зависимости выявлены при обследовании лесных сооб-

ществ. Так, Caspersen, Pacala (2001) на основании данных лесной службы США 
(данные о 24670 площадках в 11 штатах) показали, что прирост деревьев увели-
чивается в древостоях с большим числом видов (рис. 3.4.2.3-2). Увеличение сред-
ней биомассы древостоя при росте видового разнообразия зафиксировано также в 
исследовании (Wirth, 2005). 

 
 

Рис. 3.4.2.3-2. Увеличение продуктив-
ности в древостоях из большего числа 
видов в североамериканских лесах (Cas-
persen, Pacala, 2001). 

 
 
 
 
 
 
 

В обзоре Nadrowski et al. (2010) проанализировано 31 исследование лесных 
сообществ после 2007 г. В них чаще всего регистрировалась положительная зави-
симость показателей экосистемного функционирования от числа видов деревьев. 
В качестве показателей экосистемного функционирования использовались устой-
чивость к нарушениям, улавливание осадков, разложение органики, дыхание поч-
вы, цикл элементов, углерод в почве, биомасса корней, продукция опада, прорас-
тание деревьев, выживание деревьев, продукция деревьев, устойчивость к инвази-
ям и травоядным. Также часто отмечалось ключевое влияние свойств отдельных 
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видов. В обзоре Thompson et al. (2009) проанализирована 21 публикация с 1976 по 
2008 гг. 76% из них свидетельствуют о наличии положительной зависимости 
продуктивности от числа видов деревьев. Однако только 6 из них касаются об-
следований природных сообществ, остальные посвящены экспериментам с по-
садками деревьев. Из этих 6 работ 3 выявили положительную зависимость про-
дуктивности от числа видов, а 3 – отрицательную.  

Сравнение ранне- и позднесукцессионных участков показало, что прирост 
древесины максимален в раннесукцессионных древостоях с высоким разнообра-
зием, а биомасса максимальна в позднесукцессионных древостоях с высоким 
разнообразием. То есть, было показано, что видовое разнообразие в зависимо-
сти от стадии сукцессии увеличивает как прирост, так и биомассу древостоя 
(Caspersen, Pacala, 2001; рис. 3.4.2.3-3). 

 
Рис. 3.4.2.3-3. Прирост и биомасса в ранне- и позднесукцессионных древостоях 
с низким (белые столбики) и высоким (серые столбики) видовым разнообразием 
деревьев. Категория лесов с низким разнообразием включает 1-2 вида деревьев, 
с высоким разнообразием – более 2 видов (Caspersen, Pacala, 2001). 

 
Анализ данных по лесам провинции Каталония (Испания) показал, что дре-

весная продукция смешанных лесов в среднем на 30% больше, чем в одновидо-
вых древостоях, причем эта закономерность прослеживается в разных климати-
ческих условиях для трех основных типов лесов провинции – листопадных, 
хвойных и жестколистных (рис. 3.4.2.3-4, Vila et al., 2007). 

Обследования водных экосистем также выявили положительные 
зависимости продуктивности от числа видов. Сильная положительная связь 
между числом родов фитопланктона и эффективностью использования ресурсов 
была выявлена в озерах Скандинавии и Балтийском море (более 3000 проб) 
(Ptacnik et al., 2008). Эффективность использования ресурсов измерялась как 
отношение биомассы фитопланктона к концентрации фосфора в воде. Было 
показано, что с ростом числа родов при одинаковой концентрации фосфора в 
воде биомасса фитопланктона увеличивается. Причем эта зависимость более 
сильно выражена для сообществ с меньшим разнообразием, что видно на рис. 
3.4.2.3-5 по данным из озер Норвегии (крестики) и Балтийскому морю 
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Ранне-
сукцес-
сионные 

Поздне-
сукцес-
сионные 

Поздне-
сукцес-
сионные 
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(треугольники) по сравнению с данными из озер Финляндии (плюсики) и 
Швеции (ромбы). Важно, что при наличии положительной зависимости 
эффективности использования ресурсов от числа родов нет зависимости 
эффективности от концентрации фосфора.  

 

 
Рис. 3.4.2.3-4. Древесная продукция листопадных, хвойных и жестколистных 
древостоев из разного числа видов (Vila et al., 2007). 

 

 
Рис. 3.4.2.3-5. Положительная зависимость эффективности использования ре-
сурсов от числа родов фитопланктона. Треугольники – Балтийское море, ромбы 
– Швеция, плюсики – Финляндия, крестики – Норвегия. Слева – все данные, спра-
ва – линейные зависимости для отдельных регионов (Ptacnik et al., 2008). 
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Обзор данных о почти 2000 сообществ рифовых рыб (Mora et al., 2011) сви-
детельствует о линейной положительной зависимости суммарной биомассы рыб 
от их функционального разнообразия (рис. 3.4.2.3-6). Функциональное разнооб-
разие рыб оценивалось как число функциональных групп77 на 50 м2  
 

 
Рис. 3.4.2.3-6. Зависимость биомассы от функционального разнообразия в со-
обществах рифовых рыб (Mora et al., 2011). 

 
Мета-анализ Danovaro et al. (2008) исследовал связь между разнообразием и 

экосистемными функциями в глубоководных сообществах. Анализ включает 
270 наборов данных из 116 глубоководных экосистем по всему миру. Функцио-
нирование глубоководных экосистем базируется на переработке поступающей 
сверху органики. В качестве показателей экосистемных функций авторы иссле-
довали продукцию бентосных прокариот, суммарную биомассу мейофауны, 
степень разложения и рециклирования органики. Во всех исследованных глубо-
ководных системах обнаружены положительные экспоненциальные зависимо-
сти показателей экосистемных функций от числа видов (рис. 3.4.2.3-7). 

Более того, было выявлено увеличение эффективности глубоководных эко-
систем при росте видового богатства бентоса. Эффективность выражается в 
способности экосистемы использовать имеющуюся энергию (пищевые ресурсы) 
и таким образом максимизировать свою биомассу и продуктивность. В качестве 
показателей эффективности авторы использовали: 

- отношение биомассы мейофауны к потоку органического углерода, то есть 
мера способности системы использовать органику, поступающую из фотиче-
ской зоны; 

- отношение углеродной продукции прокариот к потоку органического угле-
рода, то есть мера способности системы конвертировать органический детрит в 
бактериальную биомассу и таким образом рециклировать органику из донных 
отложений; 

                                                 
77 Рыб делили на7 групп: крупные хищники, планктофаги, потребители  колониальных беспозво-

ночных, бентосные растительноядные рыбы, всеядные рыбы, детритофаги, потребители рыбы и 
беспозвоночных. 
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- отношение суммарной биомассы мейофауны к содержанию биополимерно-
го углерода в осадках, то есть мера способности системы передавать энергию и 
вещество из детрита на верхние трофические уровни. 

 

 
Рис. 3.4.2.3-7. Зависимость между БР и ЭФ: А – между ожидаемым числом 
видов  и продукцией С прокариот(mg C/г в день); Б – между функциональным 
разнообразием (разнообразие трофических признаков) и продукцией С прокари-
от ; В – между ожидаемым числом видов и биомассой фауны (mg С/м2); Г – 
между функциональным разнообразием и биомассой фауны (Danovaro et al., 
2008). 

 
Все три показателя экспоненциально растут при увеличении числа видов 

(рис. 3.4.2.3-8). Экспоненциальная связь имеется в широком диапазоне придон-
ных температур, трофических условий и масштабов. 

Экспоненциальный характер зависимости может быть результатом мутуали-
стических отношений между видами. Например, высокое видовое разнообразие 
роющих животных повышает перемешивание осадков, что увеличивает количе-
ство доступных ресурсов для других видов; высокое число видов нематод сти-
мулирует продукцию прокариот, что увеличивает количество ресурсов для дру-
гих видов (Danovaro et al., 2008).  
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Рис 3.4.2.3-8. Зависимость 
эффективности сообществ 
от числа видов и функцио-
нального разнообразия бен-
тоса. Показатели эффектив-
ности: 
А – отношение биомассы фа-
уны к биополимерному угле-
роду; B ‒ отношение биомас-
сы фауны к потоку органиче-
ского углерода; C – отноше-
ние продукции прокариот к 
потоку органического углеро-
да (Danovaro et al., 2008). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Loreau (2007) подчеркивает, что данные об экспоненциальной форме зави-

симости подвергают сомнению универсальность асимптотической функции, 
выявленной в экспериментах (см. раздел 3.4.2.2). Кстати, приведенные выше 
данные о сообществах фитопланктона и рыб тоже указывают на то, что «насы-
щения» зависимостей при росте числа видов не происходит (рис. 3.4.2.3-5 и 
3.4.2.3-6). Линейная, а тем более экспоненциальная форма зависимости функ-
ций от числа видов говорит о том, что последствия утраты видов могут быть 
более значительными, чем считалось ранее. Даже небольшое сокращение раз-
нообразия в этих экосистемах может сильно ослабить их функционирование. 

Таким образом, при обследовании природных сообществ были выявлены слу-
чаи отрицательных и положительных зависимостей продуктивности и биомассы 
от числа видов. К этим результатам можно прибавить также отрицательные и по-
ложительные корреляции, описанные в разделе 3.2.2.4. Авторы этих исследова-
ний искали ответ на вопрос, как видовое разнообразие зависит от условий среды 
и от продуктивности сообществ. Однако во многих случаях выявленная корре-
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ляция между числом видов и продуктивностью не дает однозначного ответа на 
вопрос, что является причиной, а что – следствием. Поэтому многие случаи по-
ложительных или отрицательных зависимостей числа видов от продуктивности, 
выявленные на локальном масштабе исследований, можно также трактовать как 
свидетельства зависимости продуктивности сообществ от числа видов.  

Негативные зависимости между показателями экосистемных функций и 
числом видов можно объяснить двумя способами. Во-первых, их можно объяс-
нить точно так же, как нисходящую ветвь «горбатой» кривой зависимости числа 
видов от продуктивности (см. раздел 3.2.2.4), то есть недостатком видов, адап-
тированных к сверхбогатым местообитаниям. Во-вторых, в соответствии с 
принципом оптимального разнообразия, их можно объяснить тем, что при числе 
видов, превышающем оптимальные значения, показатели функционирования 
сообщества снижаются. Возможные причины возникновения таких состояний с 
чрезмерным видовым богатством рассмотрены в разделе 4. Эти два объяснения 
представляют собой две противоположные ситуации – в первом случае видов не 
хватает до оптимального числа, во втором – число видов превышает оптимальное 
число. И в том, и в другом случае показатели функционирования снижаются. 

Позитивные зависимости показателей экосистемных функций от таксономи-
ческого и функционального разнообразия, выявленные при обследовании при-
родных сообществ, можно объяснить на основании принципа оптимального раз-
нообразия двумя процессами: 1 – существованием градиентов «богатства» среды, 
на которых располагаются сообщества, причем в более богатых местообитаниях 
находятся сообщества с большим числом видов и с более мощными функциями; 2 
– нехваткой видов в сообществах с малым числом видов, то есть их субоптималь-
ным состоянием, при котором экосистемные функции ослаблены. Возможные 
причины возникновения субоптимальных состояний сообществ рассмотрены в 
разделе 4). И в том, и в другом случае одновременно увеличивается число видов и 
показатели экосистемных функций, что и наблюдается в данных исследованиях. 

Таким образом, положительные и отрицательные зависимости показателей 
экосистемных функций от числа видов могут быть объяснены как восходящая и 
нисходящая части унимодальной зависимости или как результат субоптималь-
ного состояния биосистем, когда они по разным причинам не могут достичь 
оптимального разнообразия.  

Однако наиболее интересным случаем с позиций принципа оптимального 
разнообразия является выявление полной унимодальной зависимости показате-
ля функционирования сообщества от числа видов в исследовании Passy, Legen-
dre (2006). Авторы анализировали зависимость биообъема микроводорослей от 
числа их видов по данным о сообществах пресноводных водорослей в США 
(4898 сбора водорослей из 1553 локальных сообщества по программе нацио-
нальной оценки качества вод). Были выделены три типа местообитаний: сооб-
щества микроводорослей на песчаных и органических донных субстратах вдоль 
границ водоемов; сообщества микроводорослей на камнях, корягах и макрофи-
тах; планктонные сообщества. Во всех трех типах местообитаний выявлена гор-
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батая зависимость биообъема водорослей от числа их видов (рис. 3.4.2.3-9). В 
бентосных местообитаниях число видов больше, чем в планктонных, что авторы 
объясняют трудностью разделения ниш в гомогенной толще воды по сравнению 
с бентосными местообитаниями (при этом разнообразие в планктонных сооб-
ществах имеет более высокий таксономический уровень). Кроме того, в бентос-
ных сообществах много примеров взаимоусиления видов, когда поселение од-
них делает возможным развитие других (сукцессия) и увеличивает эффектив-
ность использования ресурсов, а для планктонных сообществ более характерны 
явления конкурентного исключения. 

Авторы исследования объясняют такую форму зависимости сменой ведущих 
механизмов по мере увеличения числа видов по аналогии с объяснениями «горба-
той» формой зависимости числа видов от продуктивности (см. раздел 3.2.2.4). 
Восходящую ветвь они объясняют взаимоусилением видов, комплементарным и 
выборочным эффектами, нисходящую ‒ возможным усилением конкурентного 
исключения видов. Однако в случае «горбатой» зависимости числа видов от про-
дуктивности конкурентное исключение объясняется увеличением продуктивно-
сти, а здесь оно, наоборот, сопровождается снижением продуктивности.  

Конечно, эти кривые нельзя прямо сопоставить с зависимостями биомассы 
от числа видов, которые возникают в моделях оптимального разнообразия, по-
скольку сообщества водорослей, представленные точками в «горбатых» зави-
симостях, находятся в разных условиях. Максимум биообъема водорослей 
наблюдается при числе видов, которое немного больше, чем типичное для 
(наиболее часто встречающееся) для исследованных сообществ (рис. 3.4.2.3-9, 
левый столбик графиков). Как отмечают авторы, сообщества, в которых видов 
больше или меньше, чем типичные значения видового богатства, подвержены 
разного рода нарушениям: загрязнениям или закислению в первом случае, и 
изменениям потоков питательных веществ или света – во втором. Нетипичные 
условия в этих водоемах, очевидно, влияют как на число видов, так и на био-
объем водорослей, то есть унимодальная форма зависимости биообъема являет-
ся результатом не только изменения числа видов, но и одновременного измене-
ния условий среды. И все-же, выявление оптимальных значений числа видов, 
которое соответствует типичным условиям для исследованных типов сооб-
ществ, можно считать косвенным подтверждением возможности существования 
оптимальных значений разнообразия, при которых показатели суммарной био-
массы (численности) сообщества максимальны. 
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Рис. 3.4.2.3-9. Частота встречаемости сообществ с разным числом видов (ле-
вый столбик графиков, стрелки показывают моду распределения) и зависи-
мость показателей биообъема водорослей от числа видов (правый столбик, 
тонкая, жирная и пунктирная линия показывают разные аппроксимации дан-
ных, стрелки показывают моды этих распределений) (Passy, Legendre, 2006). 
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Таким образом, положительные и отрицательные зависимости показателей 
экосистемных функций от числа видов могут быть объяснены двумя способами. 

1. Они могут формироваться на градиентах «богатства» среды аналогично 
нисходящей и восходящей ветвям «горбатой» зависимости числа видов от про-
дуктивности местообитания, рассмотренной выше (см. раздел 3.2.2.4). При этом 
выявленные в одних исследованиях зависимости показателей экосистемных 
функций от числа видов могут быть идентичны зависимостям числа видов от 
продуктивности, выявленным в других исследованиях. В большинстве случаев 
установить причинно-следственную связь между параметрами трудно и пра-
вильнее говорить лишь о выявленных корреляциях. 

2. Положительные и отрицательные зависимости показателей экосистемных 
функций от числа видов могут быть результатом субоптимального состояния 
биосистем, когда они по разным причинам не могут достичь оптимального раз-
нообразия. В этом случае эти зависимости соответствуют восходящей и нисхо-
дящей ветвям предполагаемой нами унимодальной зависимости эффективности 
сообществ от числа видов (рис. 2.1-4). Наиболее интересным подтверждением 
принципа оптимального разнообразия могут служить выявленные в природных 
сообществах унимодальные зависимости суммарной биомассы сообщества от 
числа видов. 
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3.4.3.  
Влияние видового разнообразия  

на стабильность экосистемного функционирования 
 

 
 
3.4.3.1. Теоретические представления о взаимосвязи видового разнообразия 

и устойчивости сообществ и популяций 
Идею о том, что большее число видов, обитающее на той или иной террито-

рии, делает ее природу более стабильной, высказывал еще Дарвин (Peterson et 
al., 1998). С тех пор исследования связи разнообразия и устойчивости биоси-
стем развивались довольно противоречивым путем. До 1960-х годов преобладал 
«классический» взгляд Одума, МакАртура, Элтона, Клементса, Маргалефа что 
стабильность является неотъемлемым свойством экологических сообществ, ко-
торое обеспечивается их сложностью. Элтон подчеркивал, что богатые видами 
сообщества более устойчивы к инвазиям. Мак Артур предполагал, что чем 
больше число путей движения энергии и вещества в экосистеме, тем меньшее 
влияние будет оказывать утрата любого из них. Это были интуитивные пред-
ставления, основанные на небольшом числе наблюдений, но они широко рас-
пространились, так как соответствовали общему представлению о «природном 
балансе». Эти гармоничные взгляды были нарушены в начале 1970-х гг. выво-
дами из довольно простых математических моделей конкурирующих популяций 
и пищевых цепей (Levins, Gardner, Ashby, May), которые показали, что чем 
сложнее устроено сообщество и пищевые сети, тем они неустойчивее. Этот 
взгляд быстро распространился и стал преобладающим в 70 - 80-е гг. (см.: Grif-
fin et al., 2009; Loreau, 2000, 2010; Loreau et al., 2002 a, 2009; McCann, 2000; Til-
man, 1999). Такой поворот представлений на какое-то время снизил интерес к 
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роли биоразнообразия в обеспечении устойчивости сообществ и экосистем. Но 
в начале 1990-х гг. бурное развитие работ в рамках парадигмы «биоразнообра-
зие – экосистемное функционирование» (см. 3.4.1) вновь усилило внимание к 
вопросу о том, как видовое разнообразие влияет на стабильность живой приро-
ды. Выводы 1970-х гг. о снижении устойчивости при росте разнообразия были 
сделаны на основе довольно простых моделей случайно построенных сооб-
ществ. Модели более реалистичных пищевых сетей оказались не только гораздо 
более устойчивыми, но и показали, что стабильность может расти по мере их 
усложнения (см. McCann, 2000). Было расширено само понимание «устойчиво-
сти» биосистем, в которое вошли следующие основные аспекты (cм.: Loreau, 
2000; Pimm, 1984): 
- константность, постоянство, сопротивляемость, то есть способность системы 

не менять свои характеристики, несмотря на воздействия среды (такое по-
нимание мало применимо на длительных периодах времени к развивающим-
ся системам); 

- упругость, эластичность, то есть способность системы возвращаться после 
нарушения в прежнее состояние или на прежнюю траекторию развития; 

- стабильность, то есть малая степень колебания характеристик системы во 
времени (обратная характеристика – вариабельность)78. 
Были предложены и другие варианты понимания аспектов устойчивости 

(см., например, McCann, 2000; Loreau et al., 2002 a). Ives, Carpenter (2007) пред-
лагают гораздо более расширенный спектр понятий устойчивости, включая по-
казатели устойчивости и амплитуды колебаний в нескольких альтернативных 
состояниях, в стационарных колебательных режимах, устойчивость к постоян-
ному стрессу и к изменению видового состава в случае инвазий или вымирания 
видов и др. Нередко для исследования устойчивости биосистем привлекаются 
концепции из теории информации (см., например, Пузаченко, 2009). Из всего 
многообразия возможных показателей устойчивости наиболее часто исследуют-
ся вариабельность, устойчивость сообществ к инвазиям, устойчивость биоси-
стем к нарушениям и скорость их восстановления (Ives, Carpenter, 2007). Все 
эти аспекты могут иметь разное значение в зависимости от типа биосистемы, 
условий среды и рассматриваемых свойств биосистемы (показателей ее струк-
туры или экосистемного функционирования).  

Интересно, что теоретические представления о форме зависимости устойчи-
вости сообществ от видового разнообразия аналогичны представлениям о зави-
симости продуктивности от разнообразия (см. выше, 3.2.2.1). Среди них также 
выделяются модели «идиосинкратического» изменения устойчивости при до-
бавлении видов, модель «заклепок», модель функциональных групп видов («во-
дителей и пассажиров») и др. При этом, так же как и в случае зависимости про-

                                                 
78 Примером такого показателя может быть отношение минимальной за год биомассы к макси-

мальной S=Bmin/Bmax, который предлагает Алимов (1994). Также Алимов (1997)  предлагает исполь-
зовать понятие «выносливости», то есть способности системы выдерживать колебания собственных 
параметров. 
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дуктивности от числа видов, форма зависимости показателей устойчивости от 
числа видов определяется степенью доминирования и степенью перекрывания 
ниш видов. Чем больше перекрывание ниш, тем более выпуклой является фор-
ма зависимости, то есть после определенного числа видов она начинает «насы-
щаться» и выходить на плато (рис. 3.4.3.1, Peterson et al., 1998). 

 
 
 
 

Рис. 3.4.3.1. Зависимость устойчиво-
сти от числа видов при разной степе-
ни перекрывания ниш и доминирования 
видов. По Peterson et al., 1998, с изме-
нениями. 

 
 
 
 
 
 
 
 

Новым шагом в понимании взаимосвязи биоразнообразия и стабильности 
стало объединение в теоретических моделях, а потом и в экспериментах пока-
зателей стабильности на популяционном и ценотическом уровнях (см.: Cot-
tingham et al., 2001; Loreau, 2010; Tilman, 1999). Сформировались два проти-
воположных взгляда на взаимодействие этих двух уровней разнообразия. 
Один говорит, что рост числа видов сопровождается увеличением стабильно-
сти популяций, а увеличение стабильности на популяционном уровне опреде-
ляет стабильность всего сообщества (Valone, Hoffman, 2003 a; Steiner et al., 
2005; Romanuk, Kolasa, 2004). Другой взгляд заключается в том, что разнооб-
разие видов увеличивает стабильность сообществ, но уменьшает стабильность 
популяций. Моделирование конкурирующих популяций предсказывает, что 
рост численности одной популяции должен приводить к сокращению числен-
ности другой, то есть, что колебания их численностей должны быть во многом 
противофазными. Эти асинхронные колебания должны стабилизировать со-
общество. Чем больше асинхронных колебаний, тем стабильнее их сумма. На 
этой основе сформировались «страховая гипотеза» и гипотеза «эффекта порт-
фолио», которые предсказывают стабилизацию сообщества благодаря различ-
ной реакции отдельных популяций на колебания условий среды. Однако, забе-
гая вперед, можно сказать, что эксперименты и наблюдения в природе не под-
твердили существенную роль конкуренции и отрицательных ковариаций в 
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стабилизации сообщества при росте числа видов (Hector et al., 2010; Steiner et 
al., 2005; Tilman et al., 2006; Valone, Hoffman, 2003 b). 

Различные механизмы, предложенные для объяснения увеличения стабиль-
ности сообществ при росте числа видов, можно объединить в три группы (см: 
Chapin et al., 2000; Cottingham et al., 2001; Loreau et al., 2002; Tilman, 1999). 

- Механизмы «асинхронного ответа», «статистического усреднения» или 
«эффект портфолио» (по аналогии с портфелем ценных бумаг в биржевом биз-
несе), основанные на усреднении независимо или противофазно колеблющихся 
величин. Сумма таких величин более стабильна, чем каждая из них; К асин-
хронному и разнонаправленному ответу разных видов на колебания условий 
среды приводит их конкуренция друг с другом и различная реакция на измене-
ния среды (Doak et al., 1998; Tilman et al., 1998). 

- «Страховая» гипотеза», подразумевающая, что часть видов функциональ-
но дублирует друг друга (так называемые «избыточные» виды), но на измене-
ния среды они отвечают по-разному и тем самым обеспечивают компенсатор-
ную динамику и стабильность суммарных функций сообщества. Кроме того, в 
более разнообразном сообществе с большей вероятностью найдутся виды, толе-
рантные к изменениям среды или нарушениям, которые будут продолжать вы-
полнять экосистемные функции. Таким образом, за счет «избыточных» видов 
сообщество как бы «страхует» себя от изменений среды (Tilman, 1996; Walker, 
1992; Yachi, Loreau, 1999).  

- Механизм «повышения урожая», основанный на более высокой продуктив-
ности поликультур по сравнению с монокультурами. Показано, что многовидо-
вые сообщества более эффективно используют ресурс и наращивают большую 
биомассу. Если абсолютные значения амплитуды колебаний сохраняются, то их 
относительные показатели уменьшаются при увеличении суммарной биомассы 
сообщества (Tilman, 1996, 1999). 

К этим механизмам можно добавить новый теоретический взгляд, который 
говорит о том, что стабильность экосистем во многом определяется распределе-
нием первичной продукции через потоки, проходящие через консументов с раз-
ной массой тела, и распределение консументов по размерам в природных сооб-
ществах именно таково, что обеспечивает максимальную стабильность сообще-
ствам (Makarieva et al., 2004). 

Рассматривая устойчивость биоценозов не «здесь и сейчас», а на более про-
тяженных пространственно-временных масштабах, необходимо различать крат-
ковременную (сукцессионную) и долговременную (эволюционную) устойчи-
вость биосистем. Следует иметь в виду не отдельные сообщества, а сукцессион-
ные системы и говорить о динамической устойчивости сукцессионной системы 
(сукцессионного процесса), которая обеспечивается сохранением биоразнообра-
зия, характерного для всех стадий сукцессии. Другой важный аспект долговре-
менной устойчивости биоценоза ‒ замкнутость вещественно-энергетических 
потоков. Если продукция и поток поступающего в систему вещества не уравно-
вешены деструкцией и потоком выходящего вещества, то система не может 
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быть устойчивой – она будет изменяться в сторону равновесия этих потоков 
(сукцессия). Наиболее устойчивы сообщества с максимальной степенью «за-
цикленности круговоротов вещества и энергии». Как отмечает Заварзин (1992), 
таковыми можно считать некоторые микробные сообщества. Их устойчивость 
определяется присутствием всех основных функциональных компонентов, осу-
ществляющих полный цикл превращения вещества. В ацетогенном сообществе 
пищеварительного тракта сверчка таких компонентов 6, в метаногенном сооб-
ществе – несколько сот видов. 

Очевидно, что важнейшее значение для устойчивости сообществ имеет 
устойчивость входящих в них популяций, которая, в свою очередь, зависит от 
внутрипопуляционного разнообразия. Этот аспект влияния биоразнообразия на 
устойчивость рассмотрен в разделе 3.4.5. 

В моделях оптимального разнообразия на данном этапе исследований пока-
затели устойчивости в явном виде возникают только на популяционном уровне 
в виде диапазона значений внутрипопуляционного разнообразия при которых 
популяция может выходить в стационарный режим (рис. 2.2.3-4), прямая зави-
симость устойчивости сообщества от числа видов не моделируется. Устойчи-
вость сообществ определяется устойчивостью популяций, из которых они со-
стоят. Другими словами, сообщество утрачивает устойчивость, если ее утрачи-
вают популяции из-за сильного отклонения показателей фенотипического раз-
нообразия от оптимальных значений. Это больше соответствует упомянутому 
выше взгляду на увеличение устойчивости сообществ за счет повышения 
устойчивости популяций. С другой стороны, выявленные нашими моделями 
противонаправленные тенденции изменения оптимальных значений на популя-
ционном и ценотическом уровнях говорят о разной роли разнообразия на этих 
уровнях, что может выражаться и в противонаправленном изменении их устой-
чивости, что соответствует другому теоретическому взгляду о том, что устой-
чивость сообщества обеспечивается асинхронными колебаниями ответов попу-
ляций на изменения среды.  

Косвенным показателем устойчивости биосистем в наших моделях можно 
считать степень отклонения их характеристик от оптимальных. То есть устой-
чивость популяций и сообществ может утрачиваться при сильном отклонении 
показателей внутрипопуляционного и видового разнообразия от оптимальных 
значений ‒ как в сторону снижения, так и в сторону увеличения. Сопоставить 
эти результаты с предсказаниями изменения устойчивости в моделях взаимо-
действия конкурирующих популяций и пищевых цепей довольно трудно. 

 
 

3.4.3.2. Данные экспериментов 
Данные экспериментов в целом поддерживают теоретические представле-

ния о большей устойчивости многовидовых сообществ. Первые эксперименты 
были сделаны в микрокосмах с микробными сообществами (McGrady-Steed et 
al., 1997; Naeem, Li, 1997) и показали, что увеличение числа видов ведет к уве-
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личению мощности и стабилизации таких показателей функционирования со-
общества как суммарная биомасса, суммарная плотность, дыхание сообщества 
(пример показан рис. 3.4.3.2-1) 

 
Рис. 3.4.3.2-1. Суммарный поток СО2 и его колебания при разном числе видов 
простейших в стабилизировавшихся сообществах (после 6 недель). Разные знач-
ки на левом графике показывают разные микрокосмы (McGrady-Steed et al. 1997).  

 
Однако поначалу было довольно много свидетельств того, что видовое раз-

нообразие снижает стабильность характеристик сообщества, что однако можно 
объяснить методологическим несовершенством экспериментов (Cottingham et 
al., 2001). Затем стало накапливаться все больше свидетельств в пользу гипотез 
о стабилизирующем действии видового разнообразия.  

Экспериментальные свидетельства увеличения стабильности сообществ при 
росте видового богатства имеются для сообществ травянистых растений, водо-
рослей, морских беспозвоночных, грибов микоризы, искусственных микробных 
экосистем (см. Worm, Duffy, 2003). Эксперименты с травяными сообществами в 
целом подтвердили вывод о повышении стабильности сообщества при росте 
числа видов за счет эффектов асинхронности, сверхурожая и статистического 
усреднения (Isbell et al., 2009). Мета-анализ экспериментов Balvanera et al. 
(2006) показывает, что более разнообразные сообщества имеют большую вре-
менную стабильность и сопротивляемость внешним воздействиям. На это же 
указывают в своем обзоре Chapin et al. (2000). Обзор эмпирических проверок 
гипотезы «биоразнообразие-стабильность» Griffin et al. (2009) показали, что из 
22 исследований (в основном – травяные сообщества и водные микрокосмы) 13 
зависимостей оказались положительными, в 8 случаях зависимости не обнару-
жено и в одном случае выявлена негативная зависимость. Обзор Ives, Carpenter 
(2007) включает 64 исследования (33 - травяные сообщества, 10 - микробные 
микрокосмы), 69% из которых выявили позитивную зависимость устойчивости 
сообществ от числа видов, 14% – негативную, в остальных случаях явные кор-
реляции отсутствовали. Большинство позитивных зависимостей обнаружено в 
отношении устойчивости сообществ к инвазиям. Из 18 работ, изучавших вариа-
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бельность показателей сообществ, 72% показали снижение вариабельности при 
росте числа видов. В обзоре Loreau et al. (2002) из 14 экспериментов, которые 
оценивали устойчивость к засухе и другим неблагоприятным воздействиям, 
вариабельность показателей сообществ и способность восстанавливаться после 
нарушений, 8 показали стабилизацию свойств сообщества при росте числа ви-
дов, 5 – дестабилизацию, 1 – не выявил связи. В обзоре Srivastava, Vellend 
(2005) работ, свидетельствующих о положительном влиянии видового разнооб-
разия на стабильность сообществ и их устойчивость к инвазиям (по 73% работ) 
оказалось даже больше, чем свидетельств в пользу увеличения мощности экоси-
стемных функций (67% работ). 

Некоторые эксперименты показали, что видовое разнообразие может увели-
чивать показатели биомассы и продуктивности через снижение их флюктуаций 
во времени. Так, было показано, что видовое богатство сообществ микроводо-
рослей на скалах сильнее влияет на показатели стабильности и устойчивости, 
чем на средние значения биомассы и продуктивности (Stachowicz et al., 2007). 
Поэтому, как пишут авторы этого эксперимента, позитивное влияние разнооб-
разия на продукцию морских растений заключается, прежде всего, в стабилиза-
ции процессов.  

Ряд экспериментов показал, что увеличение видового разнообразия стабили-
зирует сообщества не только во времени, но и в пространстве (см. Boyer et al., 
2009). Так, полевые эксперименты с сообществами водорослей, организованные 
в 4-х местах с разными природными условиями (расстояние между ними  со-
ставляло около 20 км) продемонстрировали, что различия продуктивности в 
разных локальностях уменьшаются в сообществах с большим числом видов, то 
есть видовое разнообразие увеличивает пространственную стабильность сооб-
ществ (рис. 3.4.3.2-2). 

Рис. 3.4.3.2-2 Уменьшение вариабельности продуктивности сообществ водорос-
лей из разных локальностей при увеличении числа видов в них (Boyer et al., 2009). 

 
В ряде экспериментов с травяными и водными сообществами сравнивались 

изменения стабильности популяций и сообществ. Эти эксперименты показали 
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стабилизирующий эффект видового разнообразия на суммарные характеристи-
ки сообществ, но стабильность популяций в одних экспериментах уменьшалась 
(Gonzalez, Descams-Julien, 2004; Griffin et al., 2009; Tilman et al., 2006), а в дру-
гих ‒ увеличивалась (Romanuk, Kolasa, 2004; Steiner et al., 2005).  

Наиболее известны результаты 10-летних экспериментов с травяными сооб-
ществами  на Кедровой реке Tilman et al. (2006). Экспериментальные сообще-
ства включали от 1 до 16 видов. Стабильность сообщества и популяций опреде-
лялась по отношению средних значений продуктивности к стандартному откло-
нению этих величин. Эти эксперименты показали, что стабильность сообщества 
растет при увеличении числа видов, а стабильность популяций – снижается 
(рис. 3.4.3.2-3). При этом выявленные эффекты не зависят от средней биомассы 
сообщества ‒ при одинаковой средней биомассе вариабельность более разнооб-
разных сообществ ниже (рис. 3.4.3.2-4). Авторы считают, что эти эффекты 
определяются работой эффектов «портфолио» и «повышения урожая». 

Рис. 3.4.3.2-3. Стабилизация показателей сообщества и дестабилизация пока-
зателей популяций по данным проекта на Кедровой реке (Tilman et al., 2006). 

 
 
 
 
Рис. 3.4.3.2-4. Зави-
симость вариабель-
ности продуктивно-
сти сообществ от их 
средней биомассы 
(Tilman et al., 2006). 
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К аналогичным результатам пришли van Ruijven, Berendse (2007) по резуль-
татам 6-летнего эксперимента с травяными сообществами. Они показали, что с 
ростом числа видов (1, 2, 4, 8) вариабельность суммарной биомассы сообщества 
снижается, а средняя вариабельность биомасс отдельных видов ‒ повышается 
(но если использовать сумму показателей вариабельности разных видов, то свя-
зи нет). 

Данные проекта BIODEPTH за три года основных экспериментов также под-
твердили стабилизацию показателей сообщества и дестабилизацию показателей 
отдельных популяций в силу механизмов «асинхронного ответа» и «повышения 
урожая» (рис. 3.4.3.2-5, Hector et al., 2010).  

 
Рис. 3.4.3.2-5. Изменение вариабельности продуктивности сообщества и от-
дельных видов в сообществах с разным числом видов в проекте BIODEPTH. 
Точки разного цвета и тонкие линии показывают данные из разных мест, жир-
ная линия – средние значения. Вариабельность продуктивности измерялась как 
отношение стандартного отклонения к средним значениям (Hector et al., 2010). 

 
Как мы отмечали выше, эксперименты манипулируют числом видов, кото-

рое всегда ниже значений видового богатства в природных сообществах. То 
есть, эксперименты показали, что при снижении числа видов ниже естествен-
ных значений, сообщества утрачивают устойчивость. Это косвенно соответсву-
ет предположениям принципа оптимального разнообразия о том, что при от-
клонении показателей разнообразия от оптимальных (в данном случае – в сто-
рону снижения) эффективность биосистем снижается. 

Выявленные в экспериментах факты усиления колебаний показателей попу-
ляций при стабилиции показателей сообществ по мере роста числа видов не 
находят прямого объяснения в рамках моделей оптимального разнообразия. 
Однако эти тенденции косвенно соответствуют  противонаправленным измене-
ниям показателей оптимального разнообразия на популяционном и ценотиче-
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ском уровнях в наших моделях, что свидетельствует о различной роли этих 
ирерархических уровней в обеспечении функционирования биосистем в изме-
няющейся среде. 

 
 

3.4.3.3. Данные о природных сообществах 
Обследования природных сообществ показывают разные результаты, что 

можно объяснить тем, что воздействие различных факторов среды на стабиль-
ность сообществ может превышать воздействие видового разнообразия (Ives, 
Carpenter, 2007). Примером такой ситуации, вероятно, могут служить результа-
ты сравнения 5 различных сообществ из водорослей и беспозвоночных в при-
ливной зоне на о. Гельголанд (Valdivia, Molis., 2009). Авторы обследовали в 
течение 6 лет площадки разной экспозиции, испытывающие разное воздействие 
волн, расположенные в разных местах на берегу и в порту. Наблюдения показа-
ли, что вариабельность суммарного покрытия из водорослей не зависит от числа 
видов (от 30 до 43 видов). При этом в сообществах с большей вариабельностью 
покрытия отдельных видов суммарные показатели также более вариабельны, то 
есть, можно предположить, что это результат более сильного воздействия среды 
на них.  

Несмотря на сильную модификацию результатов наблюдений разнообраз-
ными воздействиями среды, все же, получены определенные подтверждения 
гипотезы о стабилизирующей роли видового разнообразия. Ниже приведено 
несколько примеров таких работ. 

Сравнение данных, собранных за 21 год наблюдений за 35 сообществами 
рыб в 19 разных водотоках штата Оклахома, показало, что сообщества, состоя-
щие из большего числа видов, более стабильны, а стабильность79 популяций в 
этих сообществах примерно одинакова (Franssen et al., 2011). При этом стабиль-
ность популяций зависит от размера водотока ‒ парадоксальным образом она 
снижается в более крупных реках, которые в целом имеют более стабильные 
условия, в то время как стабильность сообществ не зависит от типа водоема 
(рис. 3.4.3.3-1). Плотность и биомасса рыб не зависят от размера водоема. Воз-
можной причиной увеличения показателей колебаний популяций в более круп-
ных водоемах может быть то, что популяции там были недообследованы, так 
как сборы проводились только на мелководье, к тому же в течение периода 
наблюдений именно в крупных водотоках местообитания изменялись сильнее 
из-за сноса грунта из верховий. Авторы считают, что их данные подтверждают 
гипотезу «статистического усреднения». Другой возможной причиной стабили-
зации более разнообразных сообществ они считают то, что они находятся в ре-
гионах, менее подверженных антропогенному воздействию. 

                                                 
79 Стабильность сообществ и популяций оценивалась по отношению средней биомассы к ее стан-

дартному отклонению. 
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Рис. 3.4.3.3-1. Рост стабильности сообществ одновременно с увеличением чис-
ла видов и снижение стабильности популяций в более крупных водотоках 
(Franssen et al., 2011). 

 
Valone, Hoffman (2003 a), сравнивая сообщества однолетних растений, 

нашли, что в более разнообразных сообществах стабилизируются как показате-
ли сообщества, так и отдельных популяций. Также увеличивается плотность 
отдельных видов. Из этих наблюдений авторы сделали вывод, что видовое раз-
нообразие, плотность и стабильность популяций ковариируют на градиенте 
абиотических факторов (в том числе на градиенте «богатства» среды). 

Изучение сообществ мелких беспозвоночных в лужах на береговых скалах 
Ямайки также показало, что стабильность показателей сообществ и популяций 
положительно связана с видовым разнообразием (Romanuk, Kolasa, 2004). 49 не-
больших водоемов (диаметром в несколько десятков см.) обследовались в течение 
8 лет. В них была выявлена отрицательная корреляция между вариабельностью 
плотности популяций отдельных видов и средним числом видов в пробах, где 
встречался данный вид (показатели усреднялись по пробам). Этот результат, как 
отмечают сами авторы, может говорить лишь о том, что в водоемах с сильно ко-
леблющимися условиями может жить только малое число видов, и как раз их по-
пуляции высоко вариабельны. Или же о том, что в водоемы, где мало видов, 
смогли попасть только широко распространенные виды, популяции которых спо-
собны к более активному распространению и более вариабельны, чем популяции 
редких видов, которые встречаются только в водоемах, где много видов. 

Еще одна причина возможных различий с результатами экспериментов за-
ключается в том, что эффекты, выявленные в экспериментах, проявляются при 
достаточно малом числе видов (например, в экспериментах Isbell et al., 2009 – в 
диапазоне от 1 до 4-х видов на 1 м2), в то время как видовое богатство природ-
ных сообществ существенно выше и в них могут проявляться совсем другие 
эффекты. Например, Polley et al. (2007) исследовали сообщества восстановлен-
ных и природных прерий в Техасе, расположенные в сходных природных усло-
виях. Видовой состав восстановленных прерий представляет собой подмноже-
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ство видового разнообразия природных прерий, причем доминантные виды вез-
де одинаковы. Авторы показали, что колебания биомассы сообщества в ответ на 
колебания осадков определяются, прежде всего, ответом доминирующих видов, 
а не различиями в разнообразии. Отличие этих наблюдений от результатов экс-
периментов с травянистыми растениями можно объяснить тем, что различия 
числа видов в природных сообществах находятся за пределами диапазона зна-
чений, в котором выявляются зависимости в экспериментах. 

Стоит упомянуть исследование Bai et al. (2004), которые на основании дан-
ных 20 лет наблюдений за 2-мя участками с различными типами природных 
сообществ степей во Внутренней Монголии показали, что стабильность биоси-
стем повышается в ряду иерархических уровней: отдельные виды – функцио-
нальные группы видов – сообщество в целом (рис. 3.4.3.3-2). Эти данные соот-
ветствуют выявленным в некоторых экспериментах с травянистыми растениями 
противоположным изменениям стабильности сообществ и отдельных популя-
ций при увеличении числа видов (см. выше, в разделе 3.4.3.2). В определенной 
степени эти данные поддерживают наш вывод о разной роли разнообразия на 
популяционном и ценотическом уровнях в обеспечении функционирования 
биосистем в изменяющейся среде (см. раздел 2.3, вывод 5). 

 

Рис. 3.4.3.3-2. Увеличение стабильности в растительных сообществах от 
уровня отдельных видов к уровню сообщества в целом (Bai et al., 2004). 

 
С интерпретацией данных о корреляции числа видов и стабильности при-

родных сообществ возникает та же проблема, что и с данными об их продук-
тивности, которые мы рассматривали выше (см. разделы 3.2.2 и 3.4.2). Причин-
но-следственную связь в выявленных корреляциях установить трудно, особенно 
на фоне различных условий среды. С одной стороны, стабильность сообществ 
зависит от числа видов, как показывают эксперименты, а с другой стороны – 
она зависит от факторов среды, которые, в свою очередь, влияют на число ви-
дов. Зависимость стабильности сообществ от стабильности условий среды оче-
видна (зависимость показателей разнообразия от стабильности среды мы рас-
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сматривали выше, в разделе 3.2.3). Другим важнейшим фактором среды, воз-
действующим на стабильность сообщества, является количество ресурсов. Уве-
личение «богатства» среды до определенного уровня (не превышающего ти-
пичных для данного региона значений) и происходящее с определенной скоро-
стью (позволяющей сообществам адаптироваться), сопровождается увеличени-
ем числа видов и стабилизацией сообщества. Однако, если среда «обогащается» 
слишком сильно или слишком быстро, то развиваются явления эвтрофикации, 
которые сопровождаются противоположными изменениями сообщества – его 
упрощением и дестабилизацией. То есть, зависимость стабильности сообществ 
от «богатства» среды при определенных условиях является унимодальной и в 
этом смысле похожа на «горбатую» форму зависимости числа видов от продук-
тивности сообществ (см. 3.2.2.4). 

Примеры упрощения и дестабилизации экологических сообществ в озерах 
приводит Алимов (1997). Сравнение данных об озерах, расположенных в раз-
ных регионах мира показывает, что средний размах колебаний биомассы фито-
планктона, зоопланктона и зообентоса (Bmin/Bmax, то есть отношение минималь-
ного и максимального за год значений биомассы) начинает увеличиваться, ко-
гда первичная продукция превышает 1000 ккал/м2 в год. При дальнейшем росте 
продуктивности стабильных сообществ становится все меньше, а когда первич-
ная продукция превышает 3000 ккал/м2 в год, все водоемы становятся крайне 
нестабильными (рис. 3.4.3.3-3). 

 
Рис. 3.4.3.3-3. Постепенное исчезновение стабильных сообществ в водоемах 
при росте первичной продукции от 1000 до 3000 ккал/м2 в год, и полное отсут-
ствие стабильных сообществ в водоемах с первичной продукцией выше 3000 
ккал/м2 в год (Алимов, 1997). 

 
Анализ тех же данных показывает, что средняя скорость изменения продук-

тивности в ответ на изменение температуры на 1°С в водоемах увеличивается 
при снижении соотношения концентраций азота и фосфора в воде (рис. 3.4.3.3-
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4). Соотношение N:P отражает характер источников биогенных элементов в 
водоеме: в олиготрофных озерах оно высокое, так как они получают биогены с 
ненарушенных водосборов, для которых характерен в основном сток азота; ме-
зотрофные и эвтрофные озера получают больше фосфора из различных источ-
ников, в том числе и антропогенных; самое низкое соотношение N:P характерно 
для сточных вод. Таким образом, продуктивность медленнее всего меняется в 
олиготрофных, быстрее всего -  в эвтрофных водоемах. 

 
 

Рис. 3.4.3.3-4. Снижение скорости 
изменений первичной продукции при 
повышении отношения N:P (Алимов, 
1997). 

 
 
 

 
Сравнение сообществ фитопланктона в скандинавских озерах показало, что 

при увеличении числа родов фитопланктона стабилизируются видовой состав и 
эффективность использования ресурсов (т.е. отношение биомассы планктона к 
содержанию фосфора в воде). Однако при увеличении содержания фосфора в 
воде эти показатели уменьшаются, то есть сообщества становятся менее ста-
бильными (рис. 3.4.3.3-5, Ptachnik et al., 2008). В этом же исследовании авторы 
также показали, что эффективность использования ресурсов увеличивается при 
росте числа родов, а в другом исследовании они же (Ptachnik et al., 2010) пока-
зали, что в указанном на рис. 3.4.3.3-5 диапазоне концентраций фосфора число 
родов в озере растет при ее увеличении. То есть, увеличение концентрации 
фосфора увеличивает число родов фитопланктона, что, в свою очередь, увели-
чивает эффективность и стабильность, но при этом сам по себе рост концентра-
ции фосфора снижает стабильность сообществ.  

Как отмечает Алимов, в целом, сложность сообществ пресноводных водое-
мов положительно коррелирует со стабильностью их показателей, и наоборот, 
упрощение структуры сопровождается увеличением вариабельности показате-
лей сообществ, прежде всего, биомассы (Алимов, 2006). Однако выявить в этой 
закономерности причинно-следственную связь довольно трудно. Не понятно, 
что является причиной, а что следствием – более стабильная среда (проявляю-
щаяся в снижении колебаний характеристик сообщества) позволяет развиваться 
более сложному сообществу, или более сложное сообщество стабилизирует 
свои собственные характеристики. А, возможно, имеют место оба этих процес-
са. Этот же вопрос, но в отношении наиболее разнообразных и, в то же время, 
наиболее стабильных сообществ – коралловых рифов и дождевых тропических 
лесов – ставил Одум (1986). Он писал, что в отношении этих экосистем воз-
можны два взгляда. Один заключается в том, что сложность и разнообразие 

Скорость 
изменения 
первичной 
продукции 

N : P 
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этих сообществ обеспечивают их высокую стабильность, а другой говорит о 
том, что эти сообщества смогли достигнуть высокой сложности и разнообразия, 
благодаря своей стабильности а стабильных условиях среды. Подробнее вопрос 
о двунаправленных связях между показателями разнообразия и условиями 
среды рассмотрен в разделе 3.5.2. 

 
Рис. 3.4.3.3-5. Увеличение показателей стабильности фитопланктонных сооб-
ществ при увеличении числа родов и снижение стабильности при увеличении 
содержания фосфора в воде. Разными значками обозначены озера в Финляндии, 
Швеции и Норвегии (Ptacnik et al., 2008). 

 
В целом, несмотря на довольно разноречивые результаты экспериментов и 

обследований природных сообществ, можно сделать вывод, что разнообразие 
имеет тенденцию поддерживать экосистемную стабильность (Loreau, 2000; 
McCann, 2000; Tilman et al., 2006). Среди специалистов в этой области имеется 
консенсус по следующим вопросам (Hooper et at., 2005). 

- Разнообразие видов с различными функциями и различными ответами на 
изменения условий среды должно вести к большей стабильности экосистемных 
свойств. В этом смысле «избыточность» видов со сходными функциями дей-
ствует как страховка интегральных показателей сообщества. 

- Число видов, необходимое для поддержания экосистемных свойств, увели-
чивается с ростом пространственных и временных масштабов 

В соответствии с нашей гипотезой, данные о том, что природные сообще-
ствах с высоким видовым богатством характеризуются также и более высокой 
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стабильностью показателей, можно интерпретировать как увеличение стабиль-
ности при приближении показателей разнообразия к оптимальным значениям.  

Дестабилизацию сообществ при нетипичном повышении количества ресурса 
в среде (эвтрофикации) можно объяснить как результат перехода сообщества в 
субоптимальное состояние, когда имеющиеся показатели разнообразия на по-
пуляционном и ценотическом уровне перестают соответствовать новым услови-
ям, в которых оказалось сообщество (см. раздел 3.2.2.4 о «гипотезе пула видов» 
и раздел 4.2.1.4 об эвтрофикации сообществ как переходе на более раннюю ста-
дию сукцессии) 

 
 
3.4.3.4. Устойчивость сообществ к болезням, вредителям и инвазиям 

Довольно много исследований посвящено исследованию влияния биоразно-
образия на устойчивость сообществ к болезням растений (рис. 3.4.2.2-5, Bal-
vanera et al., 2006). Например, было показано, что процент листьев клевера, по-
врежденных патогенным грибком, сокращается при росте числа видов растений 
на экспериментальной площадке (рис. 3.4.3.4-1, Giller, Donovan, 2002). Обзор 54 
исследований, проведенных в лесах разных типов, показал, что смешанные дре-
востои менее подвержены нападениям специализированных насекомых-
вредителей, и меньше страдают от таких нападений, если они происходят (Jactel 
et al., 2005). Другие обзоры также подтверждают это, хотя есть и противопо-
ложные сведения (см. Thompson et al., 2009). При этом надо учитывать, что 
плантации чужеродных видов деревьев могут не подвергаться нападениям вре-
дителей, так как в них проводятся специальные мероприятия против вредителей 
или в регионе выращивания нет соответствующих вредителей. Кроме того, не-
которые монокультуры не подвержены заболеваниям (Pautasso et al., 2005). 

 
 

Рис. 3.4.3.4-1. Снижение по-
вреждения листьев клевера 
патогенным грибком при ро-
сте видового разнообразия 
растений на площадках (Giller, 
Donovan, 2002). 
 
 
 
 
 
 

Еще больше работ исследуют влияние видового разнообразия на вероят-
ность и интенсивность инвазий. Теоретически, следует ожидать, что внутри 
одного местообитания рост видового разнообразия будет снижать успех все-
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ленцев за счет повышения вероятности присутствия в сообществе видов, функ-
ционально сходных с ними, а также за счет более полного использования ресур-
сов, более высокую вероятность включения сильных конкурентов (Hector et al. 
2001 a; Fargione et al., 2003; Moore et al., 2001; Naeem et al., 2000; Symstad, 2000; 
Tilman, 1997 a, 1999; Wardle, 2001). Однако, если рост видового разнообразия 
увеличивает доступность ресурсов, например азота, это может приводить к ро-
сту успеха вселенцев (Prieur-Richard et al., 2002).  

Гипотеза «невостребованности ресурсов» (Davis et al., 2000) говорит о том, 
что вероятность инвазий определяется наличием свободных ресурсов как в 
результате их «недоиспользования» при сокращении естественного 
разнообразия или уничтожении части сообществ, так и в результате колебаний 
количества ресурса в среде. Эту гипотезу, в частности, подтверждает анализ 
вселения дрейссены в Нарочанские озера (Белоруссия) и корюшки в Сямозеро 
(Карелия). Основным фактором развития этих инвазий является наличие 
ресурсов, не утилизируемых аборигенными видами, причем закрепление видов-
инвайдеров в сообществах возможно, если объем «свободных» ресурсов 
превышает определенную пороговую величину (Криксунов и др., 2010). 

Большинство экспериментов с наземными сообществами показывают, что 
рост числа видов существенно снижает вероятность и успешность внедрения в 
сообщество других видов (Balvanera et al., 2006; Hector et al., 2001 a; Hooper et 
al., 2005; Lanta, Leps, 2007; Levine et al., 2004; Loreau et al., 2002; Symstad, 2000), 
как, например, показано на рис. 3.4.3.4-2. Данный вывод был также специально 
подтвержден мета-анализом Schmidt et al. (2009).  

 
 
 
Рис. 3.4.3.4-2. Сниже-
ние интенсивности 
вселения других видов в 
растительные сооб-
щества при росте чис-
ла видов (Giller, Do-
novan, 2002). 

 
 
 
 

 
Эксперименты с морскими сообществами также в целом демонстрируют 

сдерживающий эффект разнообразия по отношению к успеху инвазий, который 
во многом определяется более полным использованием ресурсов (в том числе 
пространства) в сообществах с более высоким видовым разнообразием (Hooper 
et al., 2005; Stachowicz et al., 2007). 
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При обследовании природных сообществ выявляются как негативные (Til-
man, 1997 a), так и позитивные (Levine, D’Antonio, 1999) корреляции частоты 
инвазий с видовым богатством. В природных сообществах воздействие видово-
го разнообразия на устойчивость сообществ к инвазиям зависит от масштаба 
исследований.  

Внутри однородных местообитаний более высокое разнообразие снижает 
успешность инвазий чужеродных видов, что соответствует результатам экспе-
риментов (Dukes, 2001 a; Fargione et al., 2003; Hector et al., 2001 a; Hooper et al., 
2005; Knops et al., 1999; Levine, 2000; Lyons, Schwartz, 2001; Naeem et al., 2000; 
Stachowicz et al., 1999; Symstad, 2000; Tilman, 1997 a, 1999). 

Однако в ландшафтном масштабе различия в условиях среды часто «перекры-
вают» влияние числа видов на вероятность инвазий, что приводит к позитивной 
зависимости между успехом вселенцев и числом видов (см. Chapin et al., 2000; 
Fridley et al., 2007 a; Hooper et al., 2005, Levine, 2000). Так, ряд обследований си-
дячих беспозвоночных на прибрежных скалах, проведенных в разных масштабах, 
выявили позитивную корреляцию между числом аборигенных и заносных видов. 
Негативные корреляции выявлялись только на самых мелких пространственных 
масштабах (см.: Stachowicz et al., 2007). Гетерогенность субстрата, наличие сво-
бодного места и взаимоусиление видов существенно влияют на наклон зависимо-
сти и могут изменять его на отрицательный или положительный (рис. 3.4.3.4-3). 
Если свободного места много, то имеется сильная позитивная связь между чис-
лом аборигенных и экзотических видов, в том числе в результате различных фак-
торов нарушения сообщества, которые воздействуют на все виды. Если свободно-
го места мало, наклон зависимости зависит от присутствия от видов, улучшаю-
щих условия существования других видов. Например, в одном из исследований 
причиной переключения зависимости между числом видов аборигенных и экзо-
тических видов с негативной на позитивную была инвазийная мшанка, которая 
создавала структурно сложную среду, что способствовало увеличению видового 
богатства. Негативная зависимость проявляется, если взаимоусиление видов не 
выражено и мало свободного места (Stachowicz  et al., 2007). 

Рис. 3.4.3.4-3. Эффект числа аборигенных видов, доступности ресурсов и взаи-
моусиления на число экзотических видов (Stachowicz  et al., 2007) . 
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Выявленные в экспериментах и в природных сообществах тенденции сни-
жения вероятности инвазий, ущерба от вредителей и болезней в сообществах с 
высоким видовым разнообразием не противоречат предположениям о повыше-
нии устойчивости биосистем при приближении к оптимальным значениям раз-
нообразия. 

Случаи инвазий, которые объясняются «гипотезой невостребованности ре-
сурсов» соответствуют субоптимальным состояниям сообщества, в которых по 
тем или иным причинам не хватало видов до оптимального состояния.  

Ситуации положительных корреляций между числом заносных и абориген-
ных видов, объясняющиеся увеличением гетерогенности среды, выходят за 
рамки вопросов моделирования оптимального разнообразия на данном этапе 
исследований. 
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3.4.4.  
Видовое разнообразие  

или свойства отдельных видов – что важнее? 

 
 

Споры о том, чем в первую очередь определяются свойства сообществ – ви-
довым разнообразием или свойствами отдельных видов, не прекращаются с са-
мого начала исследований влияния биоразнообразия на экосистемное функцио-
нирование. Можно выделить две крайние точки зрения на проблему биотиче-
ского регулирования экосистемных процессов (Wardle et al., 2000): 

- существует четкая причинно-следственная связь между разнообразием и 
экосистемными функциями;  

- экосистемные характеристики определяются прежде всего свойствами до-
минирующих и ключевых видов и структурой функциональных групп, а не раз-
нообразием как таковым. 

Экологи традиционно фокусировались на свойствах и экосистемной роли 
доминантных видов, так как они – наиболее очевидный биотический фактор, 
регулирующий экосистемные свойства. Так, в бореальных лесах видом-
эдификатором является ель, и она, во-многом, определяет среду лесных сооб-
ществ и условия жизни других видов. Также большое влияние на функциониро-
вание экосистем оказывают так называемые ключевые виды, хотя их обилие 
относительно невелико. Многочисленные примеры катастрофических экологи-
ческих последствий инвазий или уничтожения хищников дают наиболее зримые 
примеры того, как исчезновение или добавление одного вида может сильно из-
менить экосистему. 

На экосистемные процессы влияют не только особенности видов, но и осо-
бенности межвидовых взаимодействий. Мутуализм, конкуренция, трофические 
взаимодействия могут влиять на экосистемные процессы как прямо, изменяя 



 258 

потоки вещества и энергии, так и косвенно, изменяя обилие ключевых видов. 
Мутуалистические взаимодействия часто непосредственно влияют на экоси-
стемные функции, например, поступление азота в наземные экосистемы в ос-
новном осуществляется мутуалистическими ассоциациями растений и азотфик-
сирующих микроорганизмов. Микориза между корнями растений и грибами 
увеличивает поступление питательных веществ в растения из почвы и повыша-
ет первичную продукцию. Можно привести множество других подобных при-
меров. Многие из таких отношений высокоспецифичны и утрата того или иного 
вида может вызвать каскадный эффект в остальной части экосистемы (Chapin et 
al., 2000). 

Основные аргументы против важности видового разнообразия как такового 
для экосистемных процессов можно сформулировать следующим образом 
(Hooper et al., 2005): 
- характеристики отдельных видов (доминантов, эдификаторов, «ключевых») 

сильно влияют на экосистемные процессы; 
- многие относительно малочисленные и редкие виды слабо влияют на 

экосистемные процессы; 
- имеется много хорошо изученных случаев, когда добавление или 

исчезновение одного вида в результате инвазий или антропогенного пресса 
радикально изменило экосистемные функции и услуги; 

- некоторые важные экосистемные характеристики изначально 
нечувствительны к числу видов так как контролируются преимущественно 
абиотическими факторами. 
 
Конечно, глупо спорить с тем, что видовые свойства ‒ это ключевой фактор 

экосистемного функционирования. Многие эксперименты, направленные на 
выявление зависимости экосистемных функций от числа видов, показали, что 
состав и индивидуальные свойства видов влияют на экосистемное функциони-
рование не менее сильно, чем число видов, а в ряде случаев ‒ сильнее, чем чис-
ло видов80 (см.: Cardinale et al., 2006; Covich et al., 2004; Hector, 2002; Hooper et 
al., 2005; Kahmen et al., 2005; Tilman et al., 1996, 1997 a; Wardle et al., 1999; и 
др.). В частности, показано, что процессы в почве зависят в первую очередь от 
доминантных видов растений, а не от разнообразия растений (см. Hooper et al., 
2005). В экспериментах с морскими сообществами воздействие уникальности 
видов на экосистемные показатели найдено практически во всех исследованиях 
(91 из 99 исследований) и действует сильнее, чем видовое разнообразие. Так, 
почти все эксперименты, которые измеряли число видов водорослей или выс-
                                                 

80 Для того, чтобы отделить эффект видового состава от эффекта числа видов, экспериментаторы 
вынуждены создавать серии сообществ со случайным видовым составом для каждого уровня разно-
образия. В идеале надо иметь все комбинации состава для каждого числа видов, но эта задача прак-
тически недостижима: например, если есть всего 16 видов для исследования уровней разнообразия в 
1, 2, 4, 8 и 16 видов, надо исследовать 14827 комбинаций (Giller et al., 2004). Очевидно, что при этом 
экспериментаторы осознанно пренебрегают тем фактом, что состав видов в природных сообществах 
не случаен (см. раздел 3.5.1.1). 
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ших растений, выявили сильную зависимость продуктивности от свойств от-
дельных видов, и только половина выявила зависимость от числа видов 
(Stachowicz et al., 2007). 

Интересная зависимость выявлена на примере экологических сообществ 
пресноводных водотоков ‒ генеральный тренд к более сильному влиянию числа 
видов и ослаблению влияния особенностей отдельных видов по мере увеличе-
ния трофического уровня (рис. 3.4.4., Lecerf, Richardson, 2010). Объяснений для 
этой закономерности пока нет.  

 
 
Рис. 3.4.4. Оценка относительной важности 
влияния числа видов и видового состава на 
показатели экосистемных функций. Поло-
жительные значения на оси абсцисс соот-
ветствуют более сильному влиянию числа 
видов (Lecerf, Richardson, 2010). 

 
 
 
 

 
Однако некоторые эксперименты показали обратную картину – в них число 

видов было более важным фактором, в то время как специфика видов практиче-
ски не играла роли. Такой результат дали, например, эксперименты с изъятием 
водорослей в сообществах на прибрежных скалах (Stachowicz et al., 2008).  

В целом, несмотря на жаркие споры о том, что важнее – особенности видов и 
видовой состав или число видов, очевидно, что эти факторы не являются взаи-
моисключающими и в природе работают вместе. Так, результаты проекта BIO-
DEPTH показали, что в европейских травяных сообществах работают три ос-
новных фактора экосистемного функционирования ‒ различия в локальных 
условиях среды, видовой состав и число видов. Большая часть вариаций показа-
телей экосистемных процессов объясняется локальными условиями и видовым 
составом растений. Однако на этом фоне все экосистемные процессы зависят 
также от числа видов или функциональных групп (Spehn et al., 2005). Несмотря 
на то, что видовое разнообразие объясняет меньшую часть вариаций, оно явля-
ется хорошим «предсказателем» свойств сообщества. Что касается других экс-
периментов с травяными сообществами, то повторный анализ их данных также 
показал значительное влияние числа видов на биомассу растений даже при 
сильном контроле со стороны доминирующих видов, например, бобовых (Lo-
reau et al., 2001; Loreau Hector, 2001; Tilman, 2001). Более того, специфические 
свойства видов играют ключевую роль в наиболее простых экспериментах, ко-
гда исследуется небольшое число видов и отдельные экосистемные функции. 
Если же учитывать весь комплекс экосистемных функций, а также необходи-
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мость его выполнения в разных условиях среды, то свойства отдельных видов 
становятся менее важными по сравнению с показателями разнообразия сообще-
ства (см. конец раздела 3.3.2.2).  

Роль уникальных свойств видов и видового состава проявляется, прежде 
всего, в его неслучайности. Если эксперимент не нацелен специально на иссле-
дование влияния видового состава на экосистемные функции,  исследователи 
стремятся минимизировать влияние видового состава путем составления слу-
чайных комбинаций видов для каждого уровня разнообразия. В природе же, 
очевидно, сообществ со случайным видовым составом нет. Случайный состав 
видов в наборах экспериментальных сообществ с разным числом видов соот-
ветствует случайному сценарию исчезновения видов из сообщества, в то время 
как вымирание видов из реальных сообществ носит неслучайный характер 
(Schmid, Hector, 2004). 

Математические модели предсказывают разные функциональные послед-
ствия при случайном и неслучайном характере исчезновения видов (Gross, Car-
dinale, 2005). Специально организованные эксперименты подтверждают это. 
Например, в тропическом лесу Панамы экспериментально были проверены 18 
сценариев утраты видов. В зависимости от сценария, объем сохраняемого в эко-
системе углерода изменялся в 6 раз (Bunker et al., 2005). Обзор экспериментов и 
моделей, которые исследуют функциональные результаты неслучайного поряд-
ка исчезновения видов из сообществ  можно найти у Duffy et al. (2009). 

Если вероятности вымирания видов связаны с такими их характеристиками, 
которые мало влияют на экосистемные функции,  то в этом случае эксперимен-
ты со случайными сообществами могут дать сходные с реальностью результаты 
(Loreau et al., 2001). Однако чаще вероятность вымирания связана с ролью вида 
в экосистеме, и поэтому порядок вымирания существенно влияет на изменение 
экосистемных функций.  

Наиболее часто вероятность вымирания вида связана с его численностью и 
степенью доминирования в сообществе. Математические модели убедительно 
показываю, что зависимость сценария исчезновения видов от их численности и 
признаков, связанных с доминированием сильно влияет на скорость утраты эко-
системных функций (см. Lecerf, Richardson, 2010). Тут мы возвращаемся к раз-
ному виду зависимостей экосистемных функций от числа видов при разной сте-
пени доминирования и наличии ключевых видов (см. раздел 3.4.2.1). Если вна-
чале вымирают малочисленные виды, а доминанты продолжают контролиро-
вать экосистемные функции, то вначале эффект от сокращения числа видов бу-
дет не заметен. Однако, как было сказано выше, относительно малочисленные и 
редкие виды тоже могут оказывать существенное влияние на экосистемные 
процессы (см. раздел 3.4.2.2). 

 Для животных высокая вероятность исчезновения связана, прежде всего, с 
крупными размерами и конечным положением в цепях питания (Duffy et al., 
2009). Имеется много примеров того, что вымирание крупных хищников ведет к 
непропорционально сильным нарушениям структуры сообществ и экосистемно-



 261 

го функционирования (см. Srivastava, Vellend, 2005). Сокращение численности 
хищников ведет к перекосу пищевой пирамиды в сторону нижних этажей и ге-
неральному изменению трофической структуры, что в конце концов трансфор-
мирует и растительные сообщества (Duffy, 2003; Petchey et al., 2004 a). Модели-
рование с использованием наборов реальных данных показывает, что вымира-
ния, смещенные к более крупным видам, ведут к непропорционально большим 
утратам функционально важных признаков в сообществе (Petchey, Gaston, 2002 
b). И это касается не только хищников. Например, среди бентосных морских 
беспозвоночных  наиболее эффективными биотурбаторами являются крупные 
виды, поэтому функция перемешивания донных осадков наиболее быстро сни-
жается, если вероятность вымирания видов зависит от их размера (Solan et al., 
2004). В целом, исчезновение наиболее крупных видов, конечных хищников 
или других ключевых видов приводит к существенным перестройкам сооб-
ществ, «вторичным вымираниям» и сильному изменению показателей экоси-
стемного функционирования (Duffy et al., 2009). 

Наиболее опасны сценарии утраты видов, когда вероятность вымирания ви-
да связана с его функциональными характеристиками, а именно так чаще всего 
и происходит в реальности (Duffy et al., 2009; Petchey, Gaston, 2002 b). Если 
признаки видов, которые увеличивают вероятность их вымирания, связаны с 
функционально важными свойствами, то исчезновение уже первых немногих 
видов вызовет серьезные нарушения экосистемных функций (Hooper et al., 
2002). Suding et al. (2008) показали, что степень взаимозависимости функцио-
нальных признаков «ответа» и «воздействия» (см. 3.4.2.2) сильно влияет на объ-
ем утраченных экосистемных функций в случае вымирания видов. Если они 
положительно связаны, то следует ожидать более сильного нелинейного сокра-
щения функций по сравнению со случайным вымиранием видов. 

Большинство исследований, которые сравнивали последствия разных сцена-
риев утраты видов в сообществах травянистых растений, деревьев, морских во-
дорослей, насекомых, рыб и морских беспозвоночных, пришли к выводу, что 
реалистичные сценарии вымирания ведут к более существенным последствиям 
для экосистем и их функционирования, чем случайные сценарии (в обзоре Duffy 
et al., 2009). 

Таким образом, число видов (видовое богатство) – это фактор, дополнитель-
ный к другим структурным особенностям экологических сообществ (составу 
видов, их относительному обилию). Однако существование множества биоло-
гических факторов не отменяет важности биоразнообразия как такового. Как 
важность состава видов и индивидуальных характеристик видов не отменяет 
важности интегральных оценок биоразнообразия, так и разнообразие не отменя-
ет важности других структурных характеристики. Дилеммы на самом деле тут 
нет. Разнообразие – это важный показатель, наряду со структурными особенно-
стями сообществ.  



 262 

Все споры можно перевести в вопрос о том, как характер зависимости эко-
системных процессов от разнообразия модифицируется другими биологически-
ми факторами (Hooper et al., 2005): 
- степенью доминантности видов, которые утрачиваются или приобретаются;  
- силой их взаимодействия с другими видами; 
- порядком утраты или приобретения видов; 
- функциональными свойствами этих видов; 
- относительной силой биотического и абиотического контроля экосистемных 

функций. 
 

В моделях оптимального разнообразия на данном этапе исследований все 
виды считаются одинаковыми. В модели с возможностью расхождения по ни-
шам все параметры видов, кроме их положения на оси ресурса и ширины ниши 
также одинаковы. То есть наши модели пока не учитывают экологических осо-
бенностей видов (кроме ширины ниши) и не отражают понятие видового соста-
ва. Однако эта особенность моделей не делает их выводы бессмысленными. Как 
было показано выше, видовой состав, видовое разнообразие и видовое богат-
ство являются дополнительными друг к другу факторами, действуют одновре-
менно и не исключают друг друга. Наши модели на данном этапе исследований 
направлены на выявление действия фактора видового богатства. 
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3.4.5.  
Влияние внутрипопуляционного разнообразия  

на экосистемное функционирование 

 
3.4.5.1. Внутрипопуляционное разнообразие в контексте парадигмы «био-

разнообразие – экосистемное функционирование» 
В упомянутых в предыдущих разделах исследованиях рассматривается, как 

правило, разнообразие видов. Между тем, внутривидовое и внутрипопуляцион-
ное разнообразие не менее важно для эффективности и устойчивости экоси-
стемных функций. Представители каждого вида живых организмов в составе 
сообщества выполняют определенную роль. Их воздействие на биотические и 
абиотические компоненты среды можно считать экосистемной функцией вида 
или популяции, поэтому популяции можно рассматривать как «единицы, обес-
печивающие услуги (service-providing units)» (Luck et al., 2003). В конечном сче-
те, функционирование экосистемы определяется эффективностью и устойчиво-
стью функций входящих в нее популяций, что, в свою очередь, зависит от их 
внутреннего разнообразия. 

Фундаментальная роль генетического и фенотипического разнообразия в 
адаптации и выживании популяций ‒ одно из основных положений современ-
ной популяционной генетики (Левонтин, 1983; Новоженов, 1989; Северцов. 
1981, 1988, Сергиевский, 1987, 1988; Шмальгаузен, 1983, и др.). Внутрипопуля-
ционное генетическое и фенотипическое разнообразие имеет приспособитель-
ное значение и направлено на выживание в изменяющихся условиях среды и 
более эффективное использование различных ресурсов среды.  
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Необходимость сохранения разнообразия внутри популяций и видов для их 
выживания в изменяющейся среде является в настоящее время центральной 
проблемой в работах, посвященных генетическим аспектам сохранения биораз-
нообразия (Биология охраны…, 1983; Ланде, Бэрроуклаф, 1989; Франклин, 
1983; Frankel, Soule, 1981). Природоохранная генетика продемонстрировала 
опасность сокращения генетического разнообразия редких и исчезающих видов. 
Было показано, что сокращение численности популяции при ее прохождении 
через «бутылочное горлышко», а тем более, при длительном существовании при 
низкой численности ведет к утрате генетического разнообразия, что в свою оче-
редь снижает адаптивные возможности видов и популяций и увеличивает веро-
ятность их вымирания (Биология охраны…, 1983; Ланде, Бэрроуклаф, 1989; 
Франклин, 1983, и др.; Frankel, Soule, 1981; Frankham, et al., 2002; Willi et al., 
2006). Было сформулировано представление о минимальной допустимой чис-
ленности популяции, которая обеспечивает поддержание генетического разно-
образия в течение длительного времени (обзор см. Букварева, 1985).  

О том, что разнообразие свойств особей внутри вида – это основа адаптации 
и эволюции видов, писал еще Дарвин. Кратко можно перечислить три основных 
механизма, связывающих генетическое разнообразие с жизнеспособностью по-
пуляций: а) разные генотипы по-разному (комплементарно) используют имею-
щиеся ресурсы; б) генетическое разнообразие помогает популяции выживать в 
пространственно гетерогенной и нестабильной среде; в) генетическое разнооб-
разие снижает вред от врагов и болезней (см. Vellend, Geber, 2005).  

Генетическое разнообразие ‒ основа всего биоразнообразия. После осново-
полагающих работ Райта и Фишера в 1920-30 гг. несколько десятилетий генети-
ческое разнообразие было сферой интересов, прежде всего, эволюционистов и 
популяционных генетиков. Исследования фокусировались на вопросах возник-
новения и поддержания генетического разнообразия в популяциях и на его роли 
в эволюционных и микроэволюционных процессах. Экологические исследова-
ния развивались «параллельным курсом», практически не пересекаясь с работа-
ми в области генетики. Большинство экологов рассматривали в качестве харак-
теристик видов их средние параметры, не принимая во внимание разнообразие 
особей. В 1960-70-е годы начали появляться работы в области интеграции ис-
следований генетического разнообразия и экологии, которые рассматривали 
экологические и генетические факторы в комплексе и получили название «эко-
логической генетики» (Antonovics, 1976; Ford, 1964). В 1990-е гг. появились 
работы, направленные на изучение влияния генетических вариаций на характер 
взаимодействия видов, видовое разнообразие и устойчивость экологических 
сообществ. Это направление исследований получило название «генетики сооб-
ществ» (см. Vellend, Geber, 2005). В то время как эволюционное значение гене-
тических вариаций хорошо исследовано, экологическое значение внутривидо-
вых вариаций стали активно исследовать только последние 10 лет (обзор 
Hughes et al., 2008).  



 265 

Очевидно, что экологический эффект генетических вариаций зависит от то-
го, как генетическое разнообразие связано с фенотипическим. Со средой и с 
другими видами взаимодействуют не гены или генотипы, а фенотипы. Невоз-
можно прямо сопоставлять уровни генетического и фенотипического разнооб-
разия хотя бы потому, что нейтральные молекулярные маркеры, которые часто 
используются для оценки генетического разнообразия, не дают информации о 
вариабельности фенотипических признаков, подверженных отбору и важных 
для выживания особей и популяции. Связь генетического и фенотипического 
разнообразия очень сложна и отнюдь не прямолинейна, так как неоднозначна 
связь между генотипом и фенотипом, между аллелем и признаком в силу того, 
что фенотипическое выражение аллелей ‒ это результат взаимодействия всего 
генотипа и условий среды (Шишкин, 1987; Северцов, 1981).   

С одной стороны, в кратковременном масштабе генетическое разнообразие 
не является необходимым условием для формирования фенотипического разно-
образия. Благодаря фенотипической пластичности один генотип в разных усло-
виях может производить разные фенотипы. За последние десятилетия формиро-
вание фенотипической изменчивости без изменения генотипа (эпигенетические 
изменения) было описано для широко круга организмов из числа бактерий, рас-
тений и животных (Phenotypic Plasticity …, 2004; Whitman, Agrawal, 2009). С 
другой стороны, в природных популяциях за внешне «нормальными» средними 
фенотипами стоит множество различных генотипов. Скрытые генетические ва-
риации, не проявляющиеся в фенотипах, могут накапливаться в популяции в 
стабильной среде и проявляться только при изменении условий. Зафиксировано 
много случаев, когда популяции, находившиеся долгое время в состоянии ста-
зиса в стабильных условиях, неожиданно быстро эволюционировали при изме-
нении условий среды (см. Whitacre, Atamas, 2011). Скрытое генетическое разно-
образие ‒ основа для расширения фенотипического разнообразия в случае из-
менения условий среды.  

Взаимосвязь генетического и фенотипического разнообразия модифициру-
ется под воздействием условий среды, эволюционного уровня и экологических 
характеристик организмов, истории формирования конкретных популяций. Как 
показывают эксперименты и обследования природных популяций, соотношение 
генетической и эпигенетической компонент в фенотипической изменчивости 
различается не только среди разных популяций, но и у разных особей одной 
популяции (см. например, Charmantier, Garant, 2005). 

Сложные взаимосвязи генетического и фенотипического разнообразия необ-
ходимо учитывать при интерпретации данных о показателях этих двух уровней 
разнообразия, получаемых из природы и экспериментов. 

Механизмы влияния внутрипопуляционного разнообразия на экологические 
процессы могут быть разнообразными (обзор см: Bolnik et al., 2011). Считается, 
что разнообразие особей (генотипов) может повышать показатели 
функционирования популяций за счет механизмов, аналогичным тем, которыми 
определяется усиление экосистемных функций сообщества при увеличении 
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числа видов в нем (см. раздел 4.2.2.1). Генетическое и фенотипическое 
разнообразие может увеличивать стабильность популяционных функций за счет 
«эффекта портфолио», аналогично такому же эффекту, действующему в 
отношении видового разнообразия (см. 3.4.3.1), а также за счет других 
эффектов, как показывают математические модели (см: Agashe, 2009). 
Внутривидовые вариации свойств особей и генетическое разнообразие 
существенно изменять динамику экологических сообществ и экосистем (см: 
Bolnick et al., 2011; Schreiber et al., 2011).  

При всей очевидности того факта, что снижение устойчивости и эффектив-
ности популяции при утрате ей генетического и фенотипического разнообразия 
неизбежно будет вести к ослаблению ее функций в экосистеме, в рамках пара-
дигмы «биоразнообразие - экосистемное функционирование» (см. 3.4.1) этот 
уровень биоразнообразия до недавнего времени не рассматривался. Основное 
внимание было привлечено к видовому разнообразию. Влияние внутривидового 
и внутрипопуляционного разнообразия на экосистемное функционирование 
исследует относительно небольшое число работ81 (Balvanera et al., 2006; Hughes 
et al., 2008; Lecerf, Richardson, 2010). В последние годы появилось несколько 
обзоров, посвященных влиянию генетического разнообразия видов растений, 
животных и бактерий на функционирование популяций, сообществ и экосистем. 
В качестве отвечающих переменных рассматриваются продуктивность, реакция 
биосистем на нарушения, устойчивость к инвазиям, эффективность разложения 
органики, показатели циклов питательных веществ (см.: Hughes et al., 2008). 
Среди экспериментов большую часть составляют работы с организмами, кото-
рые размножаются клонами82, в частности, с растениями, так в этом случае про-
сто манипулировать числом клонов, то есть числом генотипов (см. Hughes et al., 
2008). При сравнении природных популяций используются различные техноло-
гии определения аллельного разнообразия и гетерозиготности. 

Исследования экологических эффектов внутрипопуляционного разнообразия 
отвечают на два основных вопроса: как оно влияет на экосистемные функции 
самих популяций, и как ‒ на взаимодействие видов и характеристики экологи-
ческих сообществ (Hughes et al., 2008). 

 
 

                                                 
81 Раньше всего интерес к экологическим эффектам генетического разнообразия возник в агроно-

мических исследованиях, в которых было показано, что можно снизить ущерб от вредителей и бо-
лезней и повысить урожай, если использовать генетически разнообразные вариации культур на 
одном поле (см. Hughes et al., 2008). 

82 Этот экспериментальный подход не дает возможности учитывать эффекты полового размноже-
ния в создании генетического разнообразия. 



 267 

3.4.5.2. Влияние внутрипопуляционного разнообразия на характеристики 
популяций83 

Большинство экспериментов, исследовавших влияние генетического разнооб-
разия на показатели экосистемных функций популяций, выявили увеличение 
продуктивности популяций при увеличении разнообразия генотипов (см. Vellend, 
Geber, 2005). В экспериментах с микроорганизмами, растениями, дрозофилой, 
лососями, жабами показано, что генетически гетерогенные группы (смеси гено-
типов или генетических линий) более продуктивны (см. Agashe, Bolnik, 2010; 
Bell, 1991). Показано, что генетическое разнообразие увеличивает устойчивость 
популяций, успех в колонизации, продуктивность, устойчивость к инвазиям и 
болезням. Ниже мы приводим некоторые примеры этих экспериментов. 

Опыты с мучным хрущаком показали, что генетическая однородность осо-
бей снижает продуктивность экспериментальных групп (Agashe, 2009). В экспе-
рименте использовали 4 генетические линии хрущаков84, которых помещали на 
привычный корм (пшеничная мука) и новый для них корм (кукурузная мука). 
Было показано, что увеличение числа генетических линий в популяциях увели-
чивает их среднюю численность и устойчивость. Среди генетически разнород-
ных популяций в ходе эксперимента вымирала меньшая доля особей и коэффи-
циент колебаний численности снижался (рис. 3.4.5.2-1). Более того, при содер-
жании популяций на непривычном корме эти эффекты усиливались. 

 
Рис. 3.4.5.2-1. Увеличение устойчивости численности экспериментальных по-
пуляций хрущака, состоящих из большего числа генетических линий (Agashe, 
2009). 

                                                 
83 В данном разделе мы не рассматриваем случаи отрицательных последствий снижения  генети-

ческого разнообразия популяций при сильном сокращении их численности, которые подробно раз-
бираются в литературе по природоохранной генетики (см. раздел 3.4.5.1). 

84 Генетические линии хрущаков содержатся в Beeman lab (Biological Research Unit, Grain Market-
ing and Production Research Center, Kansas на протяжении 25 лет  (250 поколений) 
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Группа полевых экспериментов в монодоминантных растительных сообще-
ствах (рогозовых болотах, зарослях морской травы, ламинариевых «лесах») бы-
ла нацелена на выявление влияния генотипического разнообразия на экоси-
стемные функции доминирующих видов (Crutsinger et al., 2006, 2008; Hargrave, 
2011; Hughes, Stachowicz, 2004; Reusch et al., 2005,). Один из экспериментов 
манипулировал числом генотипов зостеры (1, 3 и 6 генотипов) в естественных 
условиях. Было показано, что разнообразие генотипов повышает биомассу, 
плотность растений, обилие и разнообразие животных, обитающих в экспери-
ментальных зарослях, несмотря на чрезвычайно жаркое лето 2003 г, которое 
пришлось на период эксперимента (рис. 3.4.5.2-2, Reush et al., 2005). 

 
Рис. 3.4.5.2-2. Увеличение биомассы и плотности зостеры, а также плотности 
животного населения при увеличении генотипического разнообразия зостеры 
(Reush et al., 2005). 
 

Интересно, что увеличение биомассы и плотности растений обеспечивалось 
комплементарным эффектом, в то время как выборочный эффект85 был отрица-
тельным – наиболее продуктивный в монокультуре генотип снижал свои пока-
затели в присутствии других генотипов (рис. 3.4.5.2-3). 

 
 

Рис. 3.4.5.2-3. Степень увеличения 
числа ростков (отношение финаль-
ного к посаженному числу) разных 
генотипов зостеры (A – F) в моно-
культурах и посадках из 3 и 6 гено-
типов (Reush et al., 2005). 

 
 
 
 

                                                 
85 О соотношении комплементарного и выборочного эффектов см. раздел 4.3.2.1. 
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Hughes, Stachowicz (2004) показали, что разнообразие генотипов (1, 2, 4 и 8 
генотипов) зостеры повышает ее устойчивость к выеданию гусями, хотя в от-
сутствие нарушений различий между площадками с одним и с несколькими ге-
нотипами они не выявили. 

В экспериментах с искусственными травяными сообществами (Иена, Герма-
ния) было показано, что разные генотипы (15 линий) плевела многолетнего (Lo-
lium perenne) по-разному ведут себя в многовидовых посадках. Такие показате-
ли, как число и размер дерновин, число побегов в одной дерновине, размеры 
побегов, скорость роста растений по мере увеличения числа видов в посадке (от 
1 до 60) уменьшались для всех генотипов, но по-разному (рис. 3.4.5.2-4). При 
этом ни один из генотипов не был наилучшим во всех экспериментальных со-
обществах. При увеличении числа видов в сообществах увеличивался коэффи-
циент вариации показателей отдельных генотипов плевела. Этот эксперимент 
показал, что наилучшего универсального генотипа не существует и что только 
достаточно полный набор генотипов может обеспечить устойчивое существова-
ние вида в многовидовом сообществе (Roscher et al., 2008).  

 
Рис. 3.4.5.2-4. Примеры изменения показателей роста отдельных линий плевела 
в экспериментальных сообществах с разным числом видов. Отдельные линии – 
данные для разных генотипов (Roscher et al., 2008). 

 
Griffihts, Armstrong (2001) провели эксперимент с молодью атлантического 

лосося в природной среде в Шотландии. Из оплодотворенной икры 8-ми самок, 
отловленных в природе, были выращены 8 групп личинок (внутри одной группы 
все личинки являются потомками одних родителей). Весной в ручье, недоступном 
для диких лососей, было сформировано 16 экспериментальных популяций по 
1000 мальков, часть из которых состояли из 1 генетической группы, а другие яв-
лялись смесью всех 8 групп. Экспериментальные популяции были размещены на 
таком расстоянии, что обмена особями между ними не было. Мальки росли в 
природных условиях до осени, когда они были пойманы и проанализированы. 
Оказалось, что плотность рыб и их упитанность в смешанных (генетически гете-
рогенных) популяциях была существенно выше (рис. 3.4.5.2-5).  

Число видов в сообщстве Число видов в сообщстве О
т

но
си

т
ел

ьн
ы

й 
пр

ир
ос

т
  

де
рн

ов
ин

 н
а 

сл
ед

ую
щ

ий
 го

д 

Ве
с 

по
бе

го
в,

 м
г 



 270 

Меншуткин (2003) на компьютерной модели популяции нерки озера Дальнего 
(Камчатка) с использованием параметров, полученных в ходе многолетних 
наблюдений, показал, что колебания численности в популяции, которая состоит 
из трех генотипов с разными темпами роста, существенно меньше, чем в популя-
циях, которые состоят только из одного генотипа. 

 
Рис. 3.4.5.2-5. Плот-
ность рыб и их упи-
танность в генетиче-
ски гомогенных (свет-
лые столбики) и гете-
рогенных (темные 
столбики) в экспери-
менте с молодью ат-
лантического лосося 
(Griffiths, Armstrong, 
2001). 

 
Внутривидовое разнообразие играет важную роль в устойчивости лесных 

экосистем, и прежде всего – бореальных лесов, образованных одним или малым 
числом доминантных видов, что пока недооценивается в практике лесоводства 
(см. Милютин, 2003, Thompson et al., 2009). Эксперименты с моно- и поликло-
нальными посадками различных видов деревьев показали, что разные генотипы 
деревьев по-разному ведут себя в различных условиях среды, а также проде-
монстрировали важность генетического разнообразия деревьев для адаптации, 
выживаемости и роста их популяций (см. Muller-Starck et al., 2005). Например, 
было показано, что посадки ивы, состоящие из нескольких генетических кло-
нов, более устойчивы к поражению грибковыми заболеваниями (рис. 3.4.5.2-6, 
Pautasso et al., 2005).  

 
Рис. 3.4.5.2-6. Индекс поражения листьев двух видов ивы ржавчиной 
Melampsora в моно- и поликлональных посадках (Pautasso et al., 2005).  
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Другой пример – потомство ели, полученное при свободном опылении, име-
ло через 61 год в несколько раз более крупные стволы, чем потомство, получен-
ное при самоопылении (рис. 3.4.5.2-7). 

 
 
Рис. 3.4.5.2-7. Средний объем ствола в 
возрасте 61 года у потомков 4-х дере-
вьев (1, 2, 3, 4 – семенные деревья), по-
лученных при свободном опылении и при 
самоопылении (из Muller-Starck et al., 
2005). 
 
 
 
 
 

Разнокачественность особей является одним из основных положений в кон-
цепции И.А. Шилова о механизмах поддержании популяционного гомеостаза 
(цит. по Мошкин, Шилова, 2008). Разнокачественность особей по физиологиче-
ским, экологическим и поведенческим признакам позволяет сохранять стабиль-
ность внутрипопуляционных групп в изменяющихся условиях среды и тем са-
мым формируют пространственно-этологическую и социальную структуру по-
пуляции. Так, например, показано, что в популяциях мелких млекопитающих 
присутствуют две категории животных – резиденты и мигранты, что позволяет 
популяции, с одной стороны, максимально полно осваивать ресурсы стабиль-
ных местообитаний, а с другой – поддерживать свою долговременную устойчи-
вость на более обширной территории, включая и временно непригодные участ-
ки (Щипанов, 2003). Выше мы приводили примеры внутривидового экологиче-
ского полиморфизма, который обеспечивает более полное использование ресур-
сов, усиливает экосистемные функции видов и повышает их устойчивость (см. 
раздел 3.3.1.1). Алтухов (2003) приводит многочисленные примеры того, что 
подразделенные, то есть имеющие внутреннюю структуру и разнообразие по-
пуляции, являются более устойчивыми, чем неподразделенные, панмиксные 
популяции.  

Таким образом, имеются эмпирические доказательства того, что увеличение 
внутрипопуляционного разнообразия увеличивает устойчивость и усиливает 
экосистемные функции популяций. Но это лишь одна – восходящая часть зави-
симости, предсказанной принципом оптимального разнообразия. В соответ-
ствии с нашим принципом, функционирование популяции наиболее эффективно 
при некоторых средних значениях внутрипопуляционного разнообразия. При 
его чрезмерном увеличении, так же как и при сокращении, эффективность и 
устойчивость популяции должна снижаться. 

Потомство от свободного опыления 

Потомство от самоопыления 

- 25 дм3 
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Наш вывод о наличии оптимального уровня фенотипического разнообразия 
качественно совпадает с результатами, полученными в модели популяции Rou-
hgarden (1972). Эта модель состоит из разных фенотипов, которые способны 
питаться жертвами разного размера. Среда характеризуется функцией распре-
деления жертв на оси их размеров, которая определяет емкость среды для осо-
бей разных фенотипов. При бесполом размножении фенотипы просто самовос-
производятся и их численность точно соответствует функции емкости среды, 
что обеспечивает максимально возможную в данных условиях численность по-
пуляции. То есть распределение фенотипов и ширина ниши у бесполой популя-
ции являются оптимальными. При половом размножении включается параметр 
разнообразия потомков, который соответствует среднему квадратичному от-
клонению их распределения σL

2. Если разнообразие потомков слишком велико, 
результирующее фенотипическое распределение, то есть ширина ниши популя-
ции, превышает оптимальные значения, если разнообразие потомков мало – 
ширина ниши уже оптимальной. Но имеется такое значение разнообразия по-
томков, при котором ширина ниши половой популяции полностью совпадает с 
функцией емкости среды и обеспечивает максимальную численность популя-
ции, то есть является оптимальной (рис. 3.4.5.2-8). 

 
 
 
Рис. 3.4.5.2-8. Возникновение оп-
тимального значения разнообра-
зия потомков в модели Roughgar-
den (1972). 

 
 
 
 
 

Имеются экспериментальные подтверждения существования оптимального 
внутрипопуляционного разнообразия. «Гипотеза оптимального аутбридинга» 
(Bateson, 1978, 1983) говорит о том, что скрещивание с очень дальними род-
ственниками повышает вероятность появления нежизнеспособного или больно-
го потомства, так же, как и близкородственное скрещивание (инбридинг). Жи-
вотноводам негативные проявления как инбридинга, так и аутбредного дисгене-
за (гибридного дисгенеза), хорошо известны. Bateson в качестве механизма, 
позволяющего поддерживать оптимальный уровень аутбридинга, рассматривает 
поведенческие реакции животных при выборе полового партнера. В опытах с 
перепелами он показал, что самцы и самки отдают предпочтение особям, кото-
рые имеют среднюю степень родства с ними (рис. 3.4.5.2-9). 
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Рис. 3.4.5.2-9. Предпочтение партне-
ров со средней степенью родства пе-
репелами в опыте Bateson (1983). 1 – 
знакомые братья и сестры, 2 - незна-
комые братья и сестры, 3 – незнако-
мые двоюродные братья и сестры, 4 – 
незнакомые четвероюродные братья и 
сестры, 5 – незнакомые неродствен-
ные птицы. Треугольники – самцы, 
кружки – самки. 

 
 

Бигон и др. (1989) приводят пример эксперимент с искусственным опылени-
ем дельфиниума Price и Waser. Цветки давали максимальное число семян, если 
пыльца переносилась на них с цветков, которые находились на среднем удале-
нии. Опыление пыльцой от ближайших и от очень далеких растений давало 
меньше семян (рис. 3.4.5.2-10).  

 
Рис. 3.4.5.2-10. Результаты искусственного опыления дельфиниумов, находив-
шихся на разных расстояниях. Черные и белые кружки показывают результа-
ты двух экспериментов (по Бигон и др., 1989). 
 

Наш вывод о наличии оптимальных показателей внутрипопуляционного 
разнообразия соответствует представлениям Алтухова (2003) об оптимальном 
генетическом разнообразии в популяциях. Было показано, что для жизнеспо-
собности популяции важное значение имеют оптимальные (средние) уровни 
генного разнообразия. Чрезмерно высокая гетерозиготность, обеспечивая мак-
симальную жизнеспособность родителей, может оказаться неблагоприятной для 
потомства, поскольку значительное количество генотипов потомков может ока-
заться нежизнеспособным. Так, у горбуши при среднем уровне гетерозиготно-
сти родителей наблюдается минимальная смертность личинок (рис. 3.4.5.2-11) и 
максимальная средняя длина тела потомства (рис. 3.4.5.2-12).  
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Рис. 3.4.5.2-11. Зависимость 
смертности личинок и дис-
персии длины их тела от 
уровня гетерозиготности 
родителей (Алтухов, 2003). 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Аналогичные результаты дают исследования генетического разнообразия 

хвойных деревьев. В природных популяциях ели европейской с увеличением 
гетерозиготности материнских деревьев доля нежизнеспособных семян вначале 
уменьшается, а потом начинает расти (рис. 3.4.5.2-13). То есть семена макси-
мально жизнеспособны при средней гетерозиготности материнских деревьев. 
Интересно, что выявленный таким образом оптимальный уровень гетерозигот-
ности совпадает со средними показателями для популяции. Причем, наиболее 
явно данная зависимость проявляется в неблагоприятных для ели условиях, 
например на торфянистой почве в заболоченных биотопах. 
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Рис. 3.4.5.2-13. Зависимость доли 
мертвых семян от гетерозиготности 
материнских деревьев европейской ели 
(Алтухов, 2003). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Можно предположить, что более гетерозиготные особи несут больше рецес-
сивных леталей или полулеталей. Плата за высокую гетерозиготность – выщеп-
ление в потомстве значительного числа инадаптивных генотипов. Поэтому, не-
смотря на то, что высоко-гетерозиготные деревья более урожайны, семенная 
продуктивность максимальна у среднегетерозиготных деревьев, так как доля 
здоровых семян у них выше Алтухов (2003). 

Оптимальный уровень гетерозиготности может поддерживаться в популяции 
как компромисс между индивидуальной и популяционной компонентами адап-
тации (Алтухов, 2003).  

 
Положительные зависимости показателей функций и стабильности популя-

ций от внутрипопуляционного разнообразия можно сопоставить с восходящей 
ветвью унимодальной зависимости характеристик популяций от их внутреннего 
разнообразия в диапазоне значений меньше оптимальных.  

Свидетельства о существовании оптимальных уровней внутрипопуляцион-
ного разнообразия, выявленные в экспериментах и исследованиях природных 
сообществ, полностью соответствуют одному из основных положений принци-
па оптимального разнообразия – о существовании оптимальных значений раз-
нообразия на популяционном уровне.  

 
 

3.4.5.3. Влияние внутрипопуляционного разнообразия на характеристики 
экологических сообществ и экосистем 

Разнокачественность особей внутри популяции влияет не только на пара-
метры этой популяции, но может распространять свое влияние далеко за ее пре-
делы, воздействуя на характеристики экологических сообществ и экосистем. 
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Так, показано, что фенотипические различия растений влияют на видовой со-
став растительных сообществ в которые они входят, а также на сообщества жи-
вотных, которые на них живут, грибов и микроорганизмов, утилизирующих их 
биомассу. 

В экспериментах с 11 видами растений, типичных для английских пастбищ, 
было показано, что разнообразие генотипов способствует поддержанию более 
высокого видового разнообразия и стабилизации видового состава (Booth, 
Grime, 2003). Для каждого вида растений было получено по 16 генотипов, кло-
нированных от разных материнских растений. Все экспериментальные сообще-
ства имели одинаковый видовой состав, но разные уровни генетического разно-
образия внутри видов (каждый вид был представлен разным количеством гено-
типов: 16-ю разными генотипами, 4-мя случайно выбранных генотипами; одним 
генотипом). Показано, что во всех сообществах на протяжении двух последних 
лет эксперимента проходило сокращение видового разнообразия (после колеба-
ний в течение первого года, вызванных пересадкой растений и их восстановле-
нием), но на площадках с максимальным разнообразием генотипов это сокра-
щение было минимальным (рис. 3.4.5.3-1). Кроме того, видовой состав площа-
док с большим числом генотипов был более стабильным. Позже было показано, 
что видовой состав и обилие видов в этих экспериментальных сообществах за-
висели также от состава генотипов каждого вида (Whitlock et al., 2007). 

 
Рис. 3.4.5.3-1. Снижение индекса видового разнообразия в экспериментальных 
сообществах травянистых растений с разным уровнем разнообразия геноти-
пов каждого вида (Booth, Grime, 2003). 
 

В похожем эксперименте Fridley and Grime (2010) исследовали влияние раз-
нообразия генотипов растений в экспериментальных сообществах в ящиках 
(рис. 3.4.5.3-2). Были использованы 8 видов травянистых растений, для каждого 
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из которых было выбрано по 8 клональных генотипических линий (из числа 
линий, выращиваемых на опытной станции с 1995 г). В каждый ящик высажи-
валось по 64 растения – по 1, 4 и 8 видов. Каждый вид в разных ящиках был 
представлен разным числом генотипов – от 1 до 8. Результаты показали, что 
генотипическое разнообразие играет существенную роль в формировании 
структуры сообществ (структура сообществ с высоким разнообразием геноти-
пов была более выровненной), но незначительную роль в формировании экоси-
стемных функций (зависимости биомассы от генотипического разнообразия не 
обнаружено). 

Ряд других работ также показали, что интенсивность и характер межвидовой 
конкуренции зависят от числа генотипов у взаимодействующих видов (см. Frid-
ley, Grime, 2010). 

 
Рис. 3.4.5.3-2. Ящики с 1, 4 и 8 видами в эксперименте Fridley and Grime (2010). 

 
Одним из объяснений положительного влияния генотипического разнообра-

зия на видовое является то, что разнообразие генотипов может играть роль, ана-
логичную стабилизирующим механизмам Чессона, благодаря которым ни один 
вид не может оказаться единственным наиболее сильным конкурентом, что поз-
воляет сосуществовать многим конкурирующим видам в одном местообитании 
(см. 4.2.2.1). Это подтвердили некоторые эксперименты. Так, при выращивании 
в горшках разных генотипов трех видов растений (осока, колокольчик и злак) 
исход парных конкурентных отношений разных видов мог быть разным, в зави-
симости от генотипов этих растений (Fridley et al., 2007 b). В другом экспери-
менте было показано, что генотипы черной горчицы, производящие высокие 
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концентрации вещества синигрин, имеют конкурентное преимущество над дру-
гими видами, но «проигрывают» генотипам своего же вида, которые производят 
мало синигрина (Lankau, Strauss, 2007). Благодаря этому поддерживается как 
внутривидовое разнообразие горчицы, так и видовое разнообразие сообществ, 
где она участвует. Если бы не было разнообразия генотипов, и популяции гор-
чицы состояли бы только из «малотоксичных» генотипов, то они не выдержали 
бы конкуренции с другими видами и были бы исключены из сообществ. А гор-
чица, состоящая только из «сильнотоксичных» генотипов, наоборот, «выдави-
ла» бы другие виды из сообщества. Эти результаты соответствуют предсказани-
ям ряда моделей конкуренции генотипов и видов (см. Hughes et al., 2008).  

В экспериментах с разными видами растений (энотера, золотарник, ива, эв-
калипт, сосна, дуб) было показано, что разные фенотипы и генотипы растений 
формируют на себе и вокруг себя разные сообщества членистоногих. Генетиче-
ское разнообразие растений в целом увеличивает биомассу и разнообразие ре-
сурсов для членистоногих, поэтому их сообщества становятся более разнооб-
разными (см. Johnson, Stinchcombe, 2007; Whitham et al., 2006; Whitman, 
Agrawal, 2009). Так, в экспериментах с генотипами золотарника на площадках 
высаживали по 12 растений, которые представляли 1, 3, 6 и 12 генотипов. Было 
показано, что увеличение их разнообразия ведет к увеличению ежегодного 
суммарного прироста биомассы растений и к росту видового разнообразия чле-
нистоногих (как растительноядных, так и хищных) (рис. 3.4.5.3-3, Crutsinger at 
al., 2006). Причем увеличение числа видов членистоногих объясняется не толь-
ко увеличением биомассы растений-хозяев, но и увеличением разнообразия ре-
сурсов и местообитаний. 

 
Рис. 3.4.5.3-3. Увеличение продуктивности золотарника и числа видов члени-
стоногих при увеличении числа генотипов золотарника на экспериментальных 
площадках (Crutsinger at al., 2006). 

 
Серия работ в зоне гибридизации двух видов тополя (Populus fremontii и 

Populus angustifolia) в Северной Америке показала, что генотипы и фенотипы 
деревьев формируют целые комплексы специфических сообществ различных 
организмов: членистоногих, живущих в кронах; грибов, обитающих на древес-
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ной коре; микроорганизмов, осуществляющие переработку листового опада в 
почве; водных беспозвоночных, перерабатывающих опад в ручьях (см. Whitham 
et al., 2006). Также было показано, что генетическое разнообразие тополей уве-
личивает разнообразие сообществ членистоногих, использующих их листья 
(минеры, галлообразователи, сворачивающие и складывающие листья и др.) 
(Bangert et al., 2005). Аналогичные исследования были проведены с дубом и 
ольхой в Европе и Северной Америке. В целом серия работ с деревьями показа-
ла, что внутрипопуляционное разнообразие может воздействовать на характе-
ристики сообществ и даже экосистем, в частности на такие важнейшие экоси-
стемные функции как переработка органики и поддержание циклов питатель-
ных веществ. Было показано, что генотипы и фенотипы деревьев через измене-
ние характеристик сообществ деструкторов влияют на эффективность разложе-
ния их листового опада (Le Roy et al., 2007; Lecerf, Chauvet, 2008; Madritch, 
Hunter, 2002; Schweitzer et al., 2005). Аналогичные результаты были получены 
при исследовании тропических деревьев Metrosideros (см.: Whitham et al., 2006).  

 
Свидетельства о положительном влиянии внутрипопуляционного разнообра-

зия на показатели экологических сообществ и экосистем не противоречат поло-
жениям принципа оптимального разнообразия. В соответствии с нашим прин-
ципом, оптимальное внутрипопуляционное разнообразие является необходи-
мым условием оптимизации сообщества в целом, поэтому положительные зави-
симости характеристик сообществ от внутрипопуляционного разнообразия вхо-
дящих в них видов можно сопоставить с повышением эффективности популя-
ций при увеличении их внутреннего разнообразия в диапазоне от минимальных 
до оптимальных значений. 
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3.4.6. 
Влияние условий среды на характер взаимосвязи  

экосистемного функционирования  
и биоразнообразия  

 

3.4.6.1. Соотношение значимости факторов среды и биоразнообразия для 
показателей экосистемного функционирования 

Несмотря на всю очевидность ключевого значения фактора условий среды 
как экосистемного функционирования и для формирования биоразнообразия, 
сравнительно мало экспериментов исследовали влияние факторов среды на ха-
рактер взаимосвязи экосистемных функций и биоразнообразия86 (Hooper et al., 
2005). Очевидно, это объясняется многократным увеличением трудоемкости 
экспериментов при постановке такой задачи.  

Исследования травяных сообществ в разных регионах Европы по проекту 
BIODEPTH показали сильное воздействие условий среды на характер этих за-
висимостей (Spehn et al., 2005). В других экспериментах также было многократ-
но показано, что различия в среде изменяют силу позитивной зависимости 
(Cardinale et al., 2000; Fridley, 2001; Hooper, Dukes, 2004).  

В мета-анализе Grace et al. (2007) обработаны данные о 12-ти природных 
травяных экосистемах, собранные силами шести университетов, вовлеченных в 
программу Knowledge Network for Biocomplexity Project (9 – в США, и по одной 
– в Танзании, Индии и Финляндии). Для 10-ти из 12-ти экосистем обнаружена 
зависимость разнообразия от продуктивности (в 4-х случаях – отрицательная, в 
1-м – положительная и в 5-ти – унимодальная). Однако влияние абиотических 

                                                 
86 В экспериментах по совмещению сельскохозяйственных культур одна из важных задач - подо-

брать условия среды, при которых продуктивность смеси превышает продуктивность монокультур 
(сверхурожай). 
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условий, характеристик почвы и нарушений сообществ (выедание травоядными, 
пожары и движения грунта) на продуктивность оказалось сильнее, чем влияние 
числа видов (рис. 3.4.6-1), хотя в разных местах были выявлены очень разные 
соотношения факторов (рис. 3.4.6-2).   

 
Рис. 3.4.6-1. Относительная 
сила связей по результатам 
мета-анализа данных о при-
родных травяных сообще-
ствах Grace et al., 2007. От-
рицательные значения обо-
значают отрицательную 
зависимость. Толщина стре-
лок соответствует значению 
данной связи. 

 

 
Рис. 3.4.6-2. Соотношения факторов в разных травяных сообществах (Grace et 
al., 2007). 
 

Ряд других исследований показал, что изменения разнообразия, особенно с 
учетом последующих изменений в трофических цепях сопоставимы, а в ряде 
случаев превосходят силу воздействия факторов среды (см.: Duffy, 2009). 

Вывод о том, что условия среды более сильно влияют на продуктивность со-
обществ, чем число видов, может навести на мысль, что фактор биоразнообра-
зия практически не важен для функционирования сообществ. Однако, очевидно, 
что это неверный вывод. Как будет показано ниже (см. раздел 3.5), необходимо 
разделять изменение характеристик биосистем в разных условиях среды и зави-
симость продуктивности и других экосистемных функций от показателей раз-
нообразия в конкретных условиях среды. В каждом локальном местообитании 
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показатели разнообразия являются главным фактором, который определяет эф-
фективность и устойчивость биосистем, адаптированных к данным условиям. 

Влияния условий среды на экосистемные процессы настолько разнообразны, 
что на сегодняшний день пока невозможно сделать однозначных выводов о том, 
как среда модифицирует взаимозависимость экосистемных функций и биоразно-
образия. Ниже мы рассмотрим примеры влияния основных факторов среды – ко-
личества ресурса, пространственной гетерогенности среды и антропогенных 
нарушений. Примеров специальных исследований того, как влияет на характер 
зависимости степень нестабильности среды, нам найти не удалось (влияние не-
стабильности среды на показатели биосистем рассмотрено выше, в разделе 3.2.3). 

 
 

3.4.6.2. Влияние количества ресурса  
Эксперименты показали, что увеличение количества доступного для орга-

низмов ресурса может усиливать позитивную зависимость экосистемных функ-
ций от числа видов (см.: Hooper et al., 2005).  

Fridley (2002, 2003) показал, что положительный эффект экспериментально-
го увеличения числа видов травянистых растений на их продуктивность суще-
ственно усиливается с ростом плодородия почвы (рис. 3.4.6.1-1). Очевидно, бо-
гатство почвы влияет на продуктивность намного сильнее, чем число видов, но 
влияние числа видов на продуктивность усиливалось по мере роста богатства 
почвы. Многовидовые сообщества на богатых почвах были существенно более 
продуктивны, чем сумма продуктивностей входящих в них видов, в то время 
как многовидовые сообщества на бедных почвах были менее продуктивны, чем 
ожидаемая сумма продуктивностей. На наиболее бедных почвах зависимость 
вообще пропадала. К аналогичным результатам в экспериментах с искусствен-
ными травянистыми сообществами при разных режимах удобрения пришел 
Biondini (2007). При более сильном удобрении зависимость продуктивности от 
числа видов была более сильной (см. рис. 3.4.6.1-1). 

 
 
 
Рис. 3.4.6.1-1. Взаимосвязь 
между разнообразием посе-
янных видов и надземной био-
массой при разном плодоро-
дии почвы. Эффект разнооб-
разия возрастает на более 
плодородных почвах (Fridley, 
2002). 
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Эти результаты соответствуют представлению об абиотической модели фи-
тоценоза Миркина (см. раздел 3.2.1), когда в скудных и суровых условиях ос-
новную роль в формировании сообщества и его функционировании играют 
абиотические факторы, а биотические отношения минимальны. По мере роста 
богатства среды роль биотических отношений усиливается. Возможно, ослаб-
ление связи между видовым разнообразием и продуктивностью при снижении 
плодородия почв может быть одной из причин отсутствия такой связи в проекте 
BIODEPTH в Греции, где местообитания наименее продуктивны (Spehn et al 
2005). 

Считается, что рост обеспеченности ресурсами может разрешить более вы-
раженную комплементарность использования ресурсов разными видами, хотя  в 
экспериментах проявляются также выборочный эффект взаимоусиление видов. 
Dukes (2001) предложил следующую схему соотношения продуктивности и 
числа видов в разных условиях среды (рис. 3.4.6.1-2): 

- отдельные виды (монокультуры) сильно варьируют по продуктивности (се-
рый прямоугольник на рис.); 

- наиболее продуктивные многовидовые сообщества (черный прямоугольник 
на рис.) состоят из максимально комплементарных видов, которые наиболее 
полно используют ресурсы среды, и  слабо реагируют на добавление видов (по-
этому черный прямоугольник горизонтален);  

- продуктивность многовидовых сообществ может как превышать, так и не 
превышать наиболее продуктивные монокультуры в зависимости от условий 
среды (черный прямоугольник может смещаться вверх и вниз);  

- сообщества из менее комплементарных видов могут становиться более 
продуктивными при добавлении видов (серый треугольник на рис.); 

- диапазон вариабельности продуктивности сообществ сокращается с ростом 
числа видов, то есть среди сообществ с малым числом видов имеются как высо-
копродуктивные, так и низкопродуктивные, а сообщества с большим числом 
видов все относительно высокопродуктивны; 

- в наилучших условиях среды рост числа видов в сообществе из комплемен-
тарных видов может привести к небольшому увеличению продуктивности, но 
всегда есть абсолютный предел эффективности использования ресурса и поэто-
му зависимость асимптотическая (рис. 3.4.6.1-2 b); 

- в плохих условиях приращения продуктивности у высококомплементарных 
сообществ не происходит (рис. 3.4.6.1-2 с). 

Dukes (2001) считает, что сверхурожай в многовидовых сообществах наблю-
дается только при высокой обеспеченности ресурсами, так как в этих условиях 
виды-доминанты не способны полностью использовать ресурсы и «разрешают» 
их использовать другим видам. При плохой обеспеченности ресурсами виды 
сильнее конкурируют за лимитирующие ресурсы, то есть сокращаются возмож-
ности для разделения ресурсов между ними.  
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Рис. 3.4.6.1-2 - а) Взаимосвязь между числом видов и продуктивностью травя-
нистых сообществ. b) Возможное распределение уровней продуктивности в 
наилучших условиях среды. c) отсутствие приращения продуктивности у высо-
кокомплементарных сообществ в плохих условиях среды (Dukes, 2001 b). 

 
Другие гипотезы предсказывают, что обогащение среды будет увеличивать 

доминирование высокопродуктивных видов, что приведет к росту урожая через 
выборочный эффект, в то время как разделение ресурсов между видами будет 
наиболее сильно проявляться при ограниченных ресурсах, увеличивая компле-
ментарный эффект (см.: Boyer et al., 2009). Некоторые эксперименты подтвер-
ждают, что выборочный эффект выше на удобренных делянках, а комплемен-
тарный – на неудобренных (Lanta, Leps, 2007), однако другие эксперименты не 
показывают более сильного доминирования наиболее продуктивного вида в 
более богатой среде (Boyer et al., 2009). 

Выявленное в экспериментах усиление положительного влияния числа ви-
дов на продуктивность при удобрении среды, на первый взгляд, противоречит 
данным экспериментов и наблюдений в природе о сокращении числа видов в 
высокопродуктивных местообитаниях, а также при удобрении или в результате 
эвтрофикации (см. раздел 3.2.2.4). Очевидно, эти явления находятся в разных 
частях диапазонов значений числа видов и количества ресурсов в среде. В раз-
деле 3.2.2.4 была рассмотрена «горбатая» форма зависимости числа видов от 
продуктивности сообществ. Можно предположить, что данные экспериментов 
об усилении положительной зависимости между числом видов и продуктивно-
стью находятся в восходящей зоне «горбатой» кривой. Они соответствуют од-
новременному росту числа видов и продуктивности в диапазоне от «0» до сред-
них значений. Данные о негативных зависимостях между этими показателями 
относятся к нисходящей ее части «горбатой» кривой и соответствуют сокраще-
нию числа видов от естественных значений видового богатства при нетипичном 
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обогащении среды (о возможных причинах сокращения числа видов в сверхбо-
гатой среде см. раздел 3.2.2.4). 

 
В целом, можно сделать вывод, что выявленные в экспериментах тенденции 

усиления положительной зависимости продуктивности от числа видов при обо-
гащении среды не противоречат положениям принципа оптимального разнооб-
разия.  

 
 

3.4.6.3. Влияние пространственной гетерогенности среды и нарушения со-
обществ 

Многие исследователи согласны с тем, что пространственная гетерогенность 
способствует увеличению видового разнообразия (см., например, Lavers, Field, 
2006). Известно, что число видов растет при увеличении разнообразия место-
обитаний, однако, как отмечает Turner (2004), в этом есть некоторая тавтология 
– если местообитание определяется как некоторый объем экологического про-
странства, заселенный тем или иным видом, то при максимально подробном 
выделении местообитаний их число будет равно числу видов. 

Подавляющее большинство экспериментов не дает возможности оценить 
действие фактора гетерогенности среды. Наоборот, исследователи, как правило, 
добиваются гомогенной среды на экспериментальных площадках или в 
микрокосмах, чтобы исключить любые факторы, которые могут исказить 
результат. Так, в экспериментах с травяными сообществами верхний слой 
почвы снимается и заменяется новой гомогенной почвой. Очевидно, это создает 
условия, которых практически не бывает в природе, и ведет к недооценке роли 
дифференциации ниш в пространстве. 

Некоторые эксперименты были специально нацелены на исследование 
фактора гетерогенности среды, но их результаты довольно разноречивы. 
Теоретически, гетерогенность среды должна увеличивать возможность 
комплементарного использования ресурсов, усиливая положительную 
зависимость продуктивности от числа видов, что и было показано в ряде 
экспериментов (Cardinale et al., 2007; Hooper, Dukes, 2004; Stachowicz et al., 
2008; Tilman et al., 2001). Однако другие эксперименты не подтвердили эти 
предположения (например, эксперименты с планктоном Weis et al. (2008) или 
эксперименты с травянистыми растениями Stevens, Carson (2002).  

Ряд экспериментов показал, что гетерогенность среды увеличивает внутри-
популяционное разнообразие, так как в разных условиях преимущество имеют 
разные генотипы и фенотипы (см. например, Roscher et al., 2008). 

Данные о природных сообществах показывают, что гетерогенность среды 
оказывает сильное воздействие на число видов87 (см.: Bailey et al., 2004). Пианка 

                                                 
87 В данном случае мы не рассматриваем крупномасштабную гетерогенность территорий, которая 

по многим данным также положительно связана с видовым разнообразием (см.  Bailey et al., 2004) 
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(1981) приводит пример исследования Мак-Артура с соавторами, которые вы-
явили сильную корреляцию между видовым разнообразием птиц и сложностью 
структуры растительности в США, Панаме и на Багамских островах, причем, 
птицы различали не видовое, а именно структурное разнообразие растительно-
сти, то есть, фактически, гетерогенность и разнообразие условий среды. Но в то 
же время, во многих других случаях разнообразие птиц оказалось не связано со 
структурой растительности.  

Мета-анализ данных о корреляциях между числом видов и продуктивностью 
в природных сообществах Waide et al. (1999), уже упоминавшийся выше, пока-
зал, что гетерогенность среды влияет на форму выявленных корреляций и ее за-
висимость от масштаба исследований. 

Влияние гетерогенности местообитаний на силу взаимосвязи видового раз-
нообразия и экосистемных процессов было исследовано в трех разных типах 
экосистем: биомассы трав на лугах в Германии, уровня паразитизма в пяти раз-
личных прибрежных местообитаниях в Эквадоре и эффективности опыления 
кофе в Индонезии (Tylianakis et al., 2008). Во всех случаях было показано, что 
увеличение степени гетерогенности среды усиливает положительную зависи-
мость экосистемных функций от видового разнообразия (например, рис. 3.4.6.2-
1). При этом степень гетерогенности практически не коррелировала с другими 
показателями среды, в частности с плодородием почв. Видовое разнообразие 
также почти не связано с гетерогенностью или слабо снижается. По мнению 
авторов, усиление зависимости при увеличении гетерогенности среды объясня-
ется усилением комплементарности использования ресурсов разными видами. 

 
Гетерогенность природных местообитаний часто оказывается тесно связана с 

режимом их нарушений и формированием мозаики различных сукцессионных 
стадий. Нарушения могут быть эндогенными (результаты оборота поколений де-
ревьев или жизнедеятельности животных), так и экзогенными (антропогенные 
нарушения, пожары, штормы и др.). Например, в Капском флористическом реги-
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оне (один из мировых центров разнообразия растений) показано, что локальные 
местообитания, подверженные регулярным пожарам, высоко нестабильны, но при 
этом разнообразие на уровне мета-сообщества стабильно. Более того, редкие ви-
ды не более подвержены вымиранию, чем обильные. Таким образом, в этом реги-
оне случайные нарушения поддерживают высокий уровень разнообразия и высо-
кую степень гетерогенности ландшафта (Thuiller et al., 2007). 

Важным фактором, который может существенно влиять на форму корреля-
ции между видовым разнообразием и экосистемными функциями, является из-
менение характера внутренней гетерогенности сообществ в ходе сукцессии. Во 
многих случаях гетерогенность сообщества нарастает в ходе сукцессии. Напри-
мер, это показано при сравнении разных стадий зарастания заброшенных полей 
в Миннесоте (до 56 лет), где локальное разнообразие сокращалось, а разнообра-
зие и несхожесть площадок в пределах поля росли (Inouye et al., 1987). Анало-
гичная закономерность выявлена и для сообществ животных. В частности, ис-
следования сообществ муравьев на пастбищах, распаханных 1, 3, 8 и 40 лет 
назад, показали, что структура их сообществ в ходе сукцессии из «мелкозерни-
стой» становится «крупнозернистой». Хорошо известно, что в климаксных ле-
сах устанавливается высокая степень пространственной гетерогенности – окон-
ная мозаика. В соответствии с концепцией мозаично-циклической организации 
экосистем (Смирнова, Торопова, 2008), разнообразие микроместообитаний под-
держивается определенным режимом нарушений. 

В ходе сукцессии наземных сообществ происходит смена типа растительных 
сообществ с травянистых на лесные. Масштаб их внутренней гетерогенности 
совершенно различен: если в травяных стадиях он определяется кочками и кур-
тинами травы, то в лесных сообществах – группами деревьев и мозаикой их вы-
валов. Поэтому, если исследовать разные стадии сукцессии в одном масштабе, 
то можно получить результаты, свидетельствующие о гомогенизации сообществ 
на более поздних стадиях сукцессии и о снижении в них видового разнообразия. 
На самом же деле может происходить увеличение масштаба гетерогенности 
сообществ. Например, в пирогенных сосновых саваннах на юго-востоке США 
пожары поддерживают высокую степень мозаичности (пятнистости), которая и 
определяет максимальное видовое разнообразие. При отсутствии пожаров про-
исходит снижение разнообразия, поскольку начинается зарастание саванн дре-
весной растительностью (Kirkman et al., 2001). Возможно, именно этим объяс-
няются и другие свидетельства снижения видового разнообразия при переходе 
от травянистых и кустарниковых стадий к древесным (см. раздел 4.2.1.4). 

Таким образом, фактор гетерогенности местообитаний непосредственно свя-
зан с режимом нарушений сообществ. Идея о том, что катастрофическое осво-
бождение кусочков пространства может вести к росту видового разнообразия за 
счет их заселения менее конкурентоспособными видами, была высказана Хат-
чинсоном в начале 1950-х гг. (см. Wilson, 1994). С тех пор многие авторы счи-
тают периодические нарушения сообществ важным фактором, который предот-
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вращает конкурентное исключение и тем самым, позволяет сосуществовать 
конкурирующим видам88. 

Connell (1978) предложил «гипотезу средних нарушений (intermediate-
disturbance hypothesis)» для объяснения высокого разнообразия в тропических 
лесах и коралловых рифах. Эта гипотеза предсказывает, что видовое разнообра-
зие максимально при средней интенсивности нарушений. В основе гипотезы 
лежит представление о компромиссе видовых свойств ‒ способности к колони-
зации и конкурентоспособности в насыщенных сообществах (пионеры и кли-
максные виды). 

Huston (1979) предложил «динамически-равновесную модель». Среди видов, 
конкурирующих за один ресурс, обилие этого ресурса ведет к росту самого 
мощного конкурента, который подавляет другие виды. При разных количествах 
ресурса (продуктивности) и скорости роста популяций интенсивность конку-
рентного исключения также будет разной, а от этого будет зависеть частота 
нарушений, при которой число видов максимально (рис. 3.4.6.2-2). Так, при вы-
сокой продуктивности, быстром росте популяций и высокой скорости конку-
рентного исключения максимальное разнообразие будет при высокой частоте 
катастроф, а в скудной среде, где конкурентное исключение происходит мед-
ленно – при низкой частоте нарушений. При очень низкой продуктивности лю-
бые катастрофы могут привести к падению разнообразия. Соответственно, зави-
симость числа видов от продуктивности может иметь негативную, горбатую и 
позитивную форму, в зависимости от частоты нарушений (рис. 3.4.6.2-3). 

 
 
Рис. 3.4.6.2-2. Соот-
ношение частоты 
нарушений и темпов 
роста популяций, при 
которых поддержи-
вается максимальное 
разнообразие (по 
Хьюстон, 1992). 
 

                                                 
88 О поисках механизмов, позволяющих избежать конкурентного исключения см. раздел  4.2.2.1. 
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Рис. 3.4.6.2-3. Гипо-
тетическая форма 
зависимости числа 
видов от продуктив-
ности при разных 
режимах нарушений 
в соответствии с 
моделью Huston. 

 
 
 

К сходным результатам пришел Kondoh (2001) по результатам моделирова-
ния конкуренции видов в пятнистой среде, где каждое пятно может быть занято 
только одним видов. Если исходить из предположения, что рост продуктивно-
сти увеличивает скорость колонизации свободных пятен, то зависимость числа 
видов от продуктивности при отсутствии нарушений получается отрицательной, 
при средних нарушениях - унимодальной, при высокой интенсивности наруше-
ний – положительной. Уровень продуктивности, который позволяет существо-
вать максимальному числу видов, растет при росте интенсивности нарушений 
(рис. 3.4.6.2-4). Нарушения снижают разнообразие при низкой продуктивности 
и повышают при высокой. 

 
Рис. 3.4.6.2-4. Влияние частоты нарушений и продуктивности на число видов. 
На правом графике число видов показано цифрами на поле (Kondoh, 2001).  

 
Как отмечает Wilson (1994), высокое видовое разнообразие может создавать-

ся .как пятнистыми нарушениями, которые создают пространственную мозаику, 
занятую разными видами или стадиями сукцессии, так и полным уничтожением 
сообщества с определенной частотой, при которой не происходит окончатель-
ного вытеснения «пионерного» вида более сильным конкурентом (примеры 
экспериментов и моделей см. Roxburgh et al., 2004).  
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Эксперименты подтвердили, что режим нарушений может модифицировать 
вид зависимости экосистемных функций от числа видов. Worm et al. (2002) в 
экспериментах с микроводорослями на скалах в приливной зоне показали, что 
консументы, поедающие водоросли, действуют так же, как и нарушения в моде-
лях Huston и Kondoh, то есть снижают разнообразие при низкой продуктивно-
сти и повышают при высокой. 

Cardinale, Palmer (2002) в эксперименте с тремя видами ручейников в про-
точных мезокосмах показали, что при отсутствии нарушений между числом 
видов и первичной продукцией водорослей имеется отрицательная зависимость 
(она объясняется тем, что в ненарушенных сообществах ручейников доминиру-
ет наиболее крупный вид, который выделяет в воду меньше всего азота и фос-
фора, необходимых для развития водорослей). При наличии нарушений (перио-
дическое уничтожение части ручейников) эта зависимость становится слабо 
положительной (рис. 3.4.6.2-5). Влияние числа видов на скорость захвата ру-
чейниками из воды частиц органической материи также изменяется в ненару-
шенных и нарушаемых сообществах. Без нарушений зависимости нет, а при 
нарушениях выявляется положительная зависимость скорости захвата частиц 
при росте числа видов (рис. 3.4.6.2-5). Авторы объясняют это тем, что наруше-
ния предотвращают доминирование одного вида, поэтому потребление ресурса 
является более полным за счет комплементарности. 

 
Рис. 3.4.6.2-5. Зависимость показателя первичной продукции водорослей (слева) 
и скорости улавливания органических частиц из воды (справа) в зависимости 
от числа видов ручейников в ненарушаемых и нарушаемых сообществах (Cardi-
nale, Palmer, 2002 b). 
 

Похожие результаты получили Mulder et al. (2001) в опытах с мохообразны-
ми растениями Новой Зеландии. Искусственные сообщества с числом видов от 
1 до 32 видов подвергались периодическим засухам, контрольные сообщества 
находились в стабильных условиях. Положительная зависимость продуктивно-
сти от числа видов была выявлена только для сообществ, которые подвергались 
засухам (рис. 3.4.6.2-6). Однако авторы объясняют эти результаты не отсутстви-
ем конкурентного исключения, а взаимоусилением видов в нестабильной среде, 
что увеличивает комплементарность ниш в таких условиях. Взаимоусиление 
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видов мохообразных растений возникает благодаря увеличению общей влажно-
сти в пределах сообщества из-за испарения воды растениями с разной архитек-
турой «стебля» и «листьев».  

 
Рис. 3.4.6.2-6. Корреля-
ция между продуктив-
ностью и числом видов в 
экспериментальных со-
обществах мохообраз-
ных растений при ста-
бильном режиме и при 
засухах (Mulder et al., 
2001). 

 
 
 
 
 

Похожие результаты дало обследование сообществ перифитона (189 видов 
микроводорослей и цианобактерий) 83 природных водотоков на востоке США 
(Cardinale et al., 2005). Водотоки были разделены на две группы – с низким и с 
высоким уровнями нарушений (непредсказуемый гидрорежим, который приво-
дит к нарушениям бентосных сообществ). Положительная корреляция между 
числом видов и продуктивностью была выявлена только для водотоков с не-
предсказуемым режимом и высоким уровнем нарушений (рис. 3.4.6.2-7), что 
авторы объясняют увеличением роли взаимного усиления видов в нестабильных 
потоках. Некоторые другие работы также показывают, что взаимоусиление ви-
дов чаще встречается в наиболее суровых и наиболее нестабильных местооби-
таниях (см. Cardinale et al., 2005). 

 
Рис. 3.4.6.2-7. Продуктивность перифитона в сообществах с разным числом 
видов в водотоках двух типов (Cardinale et al., 2005). 
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Одновременное действие факторов нарушений сообществ и их 
гетерогенности проверялось в эксперименте Cardinale (2011) в проточных 
мезокосмах, в которых манипулировали числом видов пресноводных 
диатомовых и зеленых водорослей. Гетерогенность среды создавалась 
определенным режимом нарушений (уничтожением части сообществ с разной 
частотой). Разные виды микроводорослей доминируют при разных сочетаниях 
скорости течения и возраста сообщества (рис. 3.4.6.2-8). 

 

 
Рис. 3.4.6.2-8. Разделение ниш микроводорослями в эксперименте (Cardinale, 
2011). 

 
Быстрорастущие диатомовые водоросли доминировали в местах, где проис-

ходили частые нарушения. Там, где нарушений не было, эти ранне-
сукцессионные виды замещались нитевидными и медленно растущими видами. 
Если все сообщество не нарушалось в течение 50 дней, оно становилось гомо-
генным с доминированием одного самого эффективного вида ‒ Stigeoclonium 
(Cardinale, 2011). 

Было показано, что гетерогенные сообщества за счет эффекта комплемен-
тарности (разделения ниш) могут более эффективно использовать ресурсы (по-
глощать азот) и достигать более высокой биомассы (рис. 3.4.6.2-9). В них по-
требление азота линейно зависит от числа видов. Наиболее разнообразные со-
общества (8 видов) поглощают азот в 4,5 раза быстрее, чем в среднем моно-
культуры, и существенно быстрее, чем самый эффективный вид Stigeoclonium. 
В гомогенных сообществах разнообразие слабее влияет на эти показатели и они 
не превышают значений Stigeoclonium, так как в них меньше возможностей для 
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разделения ниш и проявления эффекта комплементарности (Cardinale, 2011). 
Авторы считают, что эти результаты показали, что в сложной среде только раз-
нообразное сообщество может эффективно использовать ресурсы. Если какие-
то виды отсутствуют, то ресурсы остаются недоиспользованными и продуктив-
ность снижается. В простых местообитаниях достаточно малого числа видов. 
 

 
Рис. 3.4.6.2-9. Зависимость поглощения азота и биомассы сообщества от чис-
ла видов водорослей в гетерогенных (а – с) и гомогенных (d – f) сообществах 
Пунктирная линия - поглощение азота самым эффективным видом Stigeocloni-
um. с, f – относительный эффект комплементарности (CE) и выборочного эф-
фекта (SE) (Cardinale, 2011). 
 

Результаты исследования фактора нарушений в природных сообществах до-
вольно противоречивы. Подтверждения «гипотезы средних нарушений» были 
найдены в морских (кораллы), пресноводных и наземных (тропические леса, 
альпийские луга) сообществах (см., например, Collins, Glenn, 1997), но другие 
исследования ее не подтвердили (см. Graham, Duda, 2011). Анализ литератур-
ных данных (197 работ) о зависимости видового разнообразия от режима нару-
шений, проведенный Mackey, Currie (2001), показал, что в большинстве случаев 
явной зависимости не обнаружено, а среди тех случаев, когда зависимость была 
выявлена, она чаще оказывалась негативной или позитивной, а не унимодаль-
ной, как то предсказывает «гипотеза средних нарушений». Например, при срав-
нении лесов разного типа, подверженных периодическим пожарам, показано, 
что число видов растет по мере увеличения среднего интервала между пожара-
ми примерно до 300 лет, а потом остается примерно на том же уровне. Причем, 
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по мере увеличения интервала между пожарами в лесных сообществах законо-
мерно сменяются типы деревьев с разными стратегиями выживания по от-
ношению к пожарам. (рис. 3.4.6.2-10, Wirth, 2005). 

 
Рис. 3.4.6.2-10. Изменения разнообразия лесов (индекс Шеннона-Винера) в зави-
симости от частоты пожаров. На правом графики разные значки обозначают 
разные типы деревьев по отношению к пожарам: 1 – позднесукцессионные виды, 
не адаптированные к пожарам; 2 – накапливающие семена в шишках, которые 
раскрываются только после пожара; 3 – полностью уничтожающиеся пожа-
ром, но быстро распространяющиеся с соседних территорий; 4 - сохраняющие 
подземные части и быстро прорастающие после пожара; 5 – то же самое, что 
тип 2, но другие виды; 6 и 7 - способные выносить низовой пожар (Wirth, 2005). 

 
В южноафриканских кустарниковых сообществах средиземноморского типа 

также оказалось, что максимальное число видов наблюдается при наименьшей 
частоте пожаров (около 40 лет между пожарами), и наименьшим – при средней 
(15 – 26 лет) и высокой (4-6 лет) частоте пожаров (Schwilk et al., 1997). 

Следует ожидать, что нарушения будут по-разному влиять на сообщества, 
состоящие из организмов с разной длительностью поколений, скоростью роста 
популяций и способностью к расселению, а также на сообщества с разным со-
отношением пионерных и климаксных видов.  

«Гипотеза средних нарушений», предсказывающая максимальное видовое 
разнообразие при средней интенсивности нарушений сообществ, и данные экс-
периментов, подтверждающие ее, на первый взгляд, противоречат положениям 
принципа оптимального разнообразия о снижении оптимального числа видов в 
нестабильной среде. На самом деле противоречия нет, поскольку наши модели 
учитывают совершенно другой фактор нестабильности среды. «Гипотеза сред-
них нарушений» предполагает не просто колебания условий среды, а именно 
нарушения сообществ, то есть их периодическое или мозаичное уничтожение. 
Наши модели рассматривают колебания параметров среды, которые не ведут к 
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нарушениям сообщества. Более того, все выводы об оптимальных значениях 
разнообразия сделаны для популяций и сообществ, находящихся в стационар-
ном режиме. Таким образом, речь идет о разных процессах и противоречия 
между предположениями «гипотезы средних нарушений» и принципом опти-
мального разнообразия нет.  

Как будет показано ниже (см. раздел 4.2.1.4), изменение масштаба ценотиче-
ской гетерогенности в ходе сукцессии может быть одним из объяснений так 
называемого «парадокса снижения разнообразия в климаксе», и тем самым, 
снимает формальное противоречие между этим парадоксом и нашим предполо-
жениям о росте видового разнообразия в ходе сукцессии. 

 
 

3.4.6.4. Влияние антропогенных нарушений сообществ 
Сегодня антропогенные изменения сообществ невозможно не учитывать. 

Так, большинство лесов так или иначе трансформированы человеком – они яв-
ляются вторичными лесами на месте вырубок или сельскохозяйственных земель 
или подвергались выборочным рубкам ценных пород деревьев, которые изме-
няют видовую структуру и влияют на отношения конкуренции между видами.  

Многочисленные исследования показали, что история землепользования иг-
рает важную роль в формировании структуры сообществ и ходе их сукцессии. В 
качестве примера можно привести исследования травяных сообществ в Китае. 
Были обследованы сообщества засушливых степей, подверженные выпасу, се-
нокошению и недавно заброшенные поля, которые во время исследования ни-
как не использовались. Было показано, что характер корреляции между числом 
видов трав и их продуктивностью коренным образом зависит от интенсивности 
использования этих сообществ. Чем меньше биомассы изымается из сообществ, 
тем сильнее проявляется положительная взаимосвязь между продукцией и чис-
лом видов, причем, в отличие от большинства экспериментов, которые манипу-
лируют числом видов (см. раздел 3.4.2.2), эта зависимость не асимптотическая, 
а скорее, экспоненциальная, как в данных о природных сообществах Danovaro et 
al. (2008) (см. раздел 3.4.2.3) о глубоководных сообществах. При наиболее ин-
тенсивном изъятии биомассы в случае выпаса эта зависимость становится отри-
цательной (рис. 3.4.6.3-1, Zhou et al., 2006).  

 
Рис. 3.4.6.3-1. Зависимость 
между числом видов еже-
годной чистой нетто-
продукцией (ANPP) при раз-
ных типах антропогенного 
использования травяных 
сообществ (по Zhou et al., 
2006, с изменениями). 

 Число видов 
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Труднее всего объяснить превращение положительной зависимости в отри-
цательную на участках, которые подвержены выпасу. Авторы объясняют это 
тем, что на наиболее сильно используемых скотом участках рост доминантов 
подавлен и там выживают менее конкурентоспособные виды, которых практи-
чески нет на ненарушенных участках. То есть выпас ослабляет действие конку-
ренции, что позволяет увеличиваться видовому разнообразию одновременно с 
уменьшением продуктивности в этих стрессовых условиях. Но можно предло-
жить и другое объяснение – биомасса травы в наиболее разнообразных сообще-
ствах сильнее выедается скотом. 

Превращение положительной зависимости в отрицательную в условиях ан-
тропогенных нарушений было выявлено и для озерных сообществ. Интересные 
данные получены при сравнении сообществ планктонных рачков в озерах Се-
верной Америки. 41 озеро было разделено на две группы – природные и испы-
тывающие воздействие человека с окружающего антропогенного ландшафта, 
которое выражается прежде всего в увеличении потока питательных веществ, 
поступающих в озера. Для всего набора озер выявилась горбатая зависимость 
числа видов рачков от продуктивности, но в наборе природных озер эта зависи-
мость оказалась положительной, а в наборе «антропогенных» озер – негативной  
Hoffman, Dodson, 2005, рис. 3.4.6.3-2). 

 
Рис. 3.4.6.3-2.  Разные формы зависимости числа видов планктонных рачков от 
продуктивности в озерах в природных и антропогенных ландшафтах (Hoffman, 
Dodson, 2005). 

 
На данном этапе исследований мы не можем предложить какое-либо объяс-

нение для превращения положительной зависимости в отрицательную в антро-
погенных условиях. 
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3.4.7.  
Выводы:  

биоразнообразие как фактор  
экосистемного функционирования  

и принцип оптимального разнообразия 

 
 
1. Большинство экспериментов выявило положительную зависимость пока-

зателей экосистемного функционирования от числа видов (см. раздел 3.4.2.2). 
Число видов в экспериментах всегда меньше, чем в природных сообществах, 
поэтому можно считать, что результаты экспериментов соответствуют восхо-
дящей ветви унимодальной зависимости экосистемных функций от числа видов 
в диапазоне от 1 до оптимального числа видов, и косвенно подтверждают пред-
положения принципа оптимального разнообразия.  

Выявленные в экспериментах факты противоположного влияния числа ви-
дов на показатели функционирования сообществ и популяций соответствуют 
нашему предположению о разной роли разнообразия на популяционном и цено-
тическом уровнях (раздел 2.3, вывод 4).  
 

2. Выявленные при обследовании природных сообществ положительные и 
отрицательные зависимости показателей экосистемных функций от числа видов 
могут быть объяснены двумя способами. Во-первых, они могут формироваться 
на градиентах «богатства» среды аналогично нисходящей и восходящей ветвям 
«горбатой» зависимости числа видов от продуктивности местообитания, рас-
смотренной выше (см. раздел 3.2.2.4). Во-вторых, они могут быть результатом 
субоптимального состояния биосистем, когда они по разным причинам не могут 
достичь оптимального разнообразия. В этом случае эти зависимости соответ-
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ствуют восходящей и нисходящей ветвям предполагаемой нами унимодальной 
зависимости эффективности сообществ от числа видов (рис. 2.1-4). Наиболее 
интересным подтверждением принципа оптимального разнообразия могут слу-
жить выявленные в природных сообществах унимодальные зависимости сум-
марной биомассы сообщества от числа видов. 

 
3. Выявленное в экспериментах уменьшение стабильности сообществ при 

снижении числа видов ниже естественных значений соответствует предположе-
ниям принципа оптимального разнообразия о том, что при отклонении показа-
телей разнообразия от оптимальных (в данном случае – в сторону снижения) 
эффективность биосистем снижается. 

Выявленные в экспериментах факты усиления колебаний показателей попу-
ляций при стабилизации показателей сообществ по мере роста числа видов кос-
венно соответствуют нашему предположению о различной роли популяционно-
го и ценотического уровней в обеспечении функционирования биосистем в из-
меняющейся среде (раздел 2.3, вывод 4). 

Выявленная для природных систем положительная корреляция между чис-
лом видов и стабильностью показателей сообществ и популяций с позиций 
принципа оптимального разнообразия может быть объяснена как одновремен-
ное увеличение стабильности популяционного и ценотического уровней при 
приближении показателей разнообразия к оптимальному состоянию. Свиде-
тельства о повышении стабильности в ряду «популяции отдельных видов – 
функциональные группы - сообщество» соответствуют нашему предположению 
о разной роли разнообразия на популяционном и ценотическом уровнях в обес-
печении функционирования биосистем в изменяющейся среде (раздел 2.3, вы-
вод 4). 

Дестабилизацию сообществ при нетипичном повышении количества ресур-
са в среде (эвтрофикации) можно объяснить как результат перехода сообщества 
в субоптимальное состояние, когда имеющиеся показатели разнообразия на по-
пуляционном и ценотическом уровне перестают соответствовать новым услови-
ям, в которых оказалось сообщество. 

 
4. Свидетельства о существовании оптимальных уровней внутрипопуляци-

онного разнообразия, выявленные в экспериментах и исследованиях природных 
сообществ, соответствуют предположению принципа оптимального разнообра-
зия о существовании оптимальных значений разнообразия на популяционном 
уровне. Положительные зависимости показателей функций и стабильности по-
пуляций от внутрипопуляционного разнообразия можно сопоставить с восхо-
дящей ветвью унимодальной зависимости характеристик популяций от их внут-
реннего разнообразия в диапазоне значений меньше оптимальных.  

Свидетельства о положительном влиянии внутрипопуляционного разнообра-
зия на показатели экологических сообществ и экосистем не противоречат поло-
жениям принципа оптимального разнообразия. В соответствии с нашим прин-
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ципом, оптимальное внутрипопуляционное разнообразие является необходи-
мым условием оптимизации сообщества в целом, поэтому положительные зави-
симости характеристик сообществ от внутрипопуляционного разнообразия вхо-
дящих в них видов можно сопоставить с повышением эффективности популя-
ций при увеличении их внутреннего разнообразия от минимальных до опти-
мальных значений. 

 
5. Выявленные в экспериментах тенденции усиления положительной зави-

симости продуктивности от числа видов при обогащении среды не противоре-
чат положениям принципа оптимального разнообразия.  

 «Гипотеза средних нарушений», предсказывающая максимальное видовое 
разнообразие при средней интенсивности нарушений сообществ и данные экс-
периментов и наблюдений, подтверждающие ее, не противоречат нашим пред-
положениям о снижении оптимального числа видов в нестабильной среде, так 
как речь идет о разных факторах нестабильности: в одном случае – это перио-
дическое или мозаичное уничтожение сообществ, а другом – колебания пара-
метров среды в стационарном режиме. 
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3.5. 
Что от чего зависит? 

Экосистемные функции  
и биоразнообразие  

в контексте факторов среды 
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Число видов 

Число 
видов 

Продуктивность 

Продук-
тивность 

Эксперименты Полевые данные 

 
 

3.5.1.  
Эксперименты и исследования природных сообществ: 

два подхода к исследованию биоразнообразия 
 

 
 

Существует определенное противоречие между результатами экспериментов 
в рамках парадигмы «биоразнообразие - экосистемное функционирование» (см. 
раздел 3.4.1, 3.4.2.2) и исследований природных сообществ. В экспериментах в 
большинстве случаев выявляется положительная зависимость продуктивности и 
других экосистемных функций от видового разнообразия (см. раздел 3.4.2.2), а 
при анализе полевых данных, наряду с положительной, не менее часто выявля-
ется унимодальная («горбатая») зависимость числа видов от продуктивности 
(см. раздел 3.2.2.2). При этом в силу традиционных различий в понимании при-
чинно-следственной связи и постановке задач исследований, оси «продуктив-
ность» и «число видов» меняются местами (рис. 3.5.1.1-1).  

 
 
 
 
 
 
 

 
Рис. 3.5.1.1-1. Преобладающие результаты экспериментов и обследований при-
родных сообществ. 

 
Ниже мы рассмотрим основные причины этого несоответствия и возможно-

сти объединения результатов разных исследований. 
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3.5.1.1. Различия экспериментальных и природных сообществ 
При сопоставлении результатов экспериментов и полевых данных необхо-

димо учитывать отличия экспериментальных систем от природных сообществ. 
Ниже приведены лишь некоторые из них.  

Размеры экспериментальных сообществ, как правило, невелики – от чашки 
Петри до делянок площадью 100 м2 (Srivastava, Vellend, 2005). Исследования 
природных сообществ проводятся на площади от нескольких га и больше – 
вплоть до выявления глобальных закономерностей распределения биоразнооб-
разия. Очевидно, что эксперименты с манипулированием числом видов или 
условиями среды просто невозможно проводить на обширных площадях. По-
этому одна из основных трудностей при экстраполяции результатов экспери-
ментов на природные сообщества – несопоставимость их масштабов. Экспери-
менты можно отнести к одному локальному сообществу, а при исследовании 
сообществ на более крупных масштабах в поле зрения исследователей уже по-
падают разные локальные сообщества, существующие в разных условиях сре-
ды, большую роль играет степень гетерогенности среды и мозаика местообита-
ний (см. раздел 3.4.6.2), причем в исследованиях разных масштабов выявляются 
разные корреляции между показателями среды, в первую очередь, между богат-
ством среды (продуктивностью) и числом видов (см. разделы 3.2.2.2, 3.2.2.4). 

Подавляющее большинство экспериментов проводится с изолированными 
сообществами, они «демографически закрыты». Природные же сообщества по-
стоянно обмениваются особями с соседями (концепция мета-сообщества) и мо-
гут колонизироваться новыми видами. Поэтому на показатели разнообразия и 
экосистемного функционирования существенное влияние оказывают процессы 
миграции особей и видов, которые не учитываются в экспериментах. 

Чрезвычайно важное отличие экспериментальных сообществ от природных 
– их случайный видовой состав. Для того, чтобы выявить зависимость показате-
лей экосистемных функций от числа видов, и минимизировать влияние видово-
го состава, экспериментаторы создают серии экспериментальных сообществ со 
случайным видовым составом. Видовой состав ненарушенных природных со-
обществ, напротив, неслучаен и является результатом их длительной эволюции. 

Подавляющее большинство экспериментов имеет кратковременный харак-
тер и их можно сопоставить с самыми первыми стадиями сукцессии, с момен-
том первичной колонизации пустых участков первыми видами. С течением 
времени показатели экспериментальных сообществ начинают меняться.  

Число видов, вовлекаемых в эксперименты, как правило, намного ниже, чем 
в природных сообществах. Во многих экспериментах используется всего не-
сколько видов, то есть они исследуют процессы в диапазоне видового разнооб-
разия, который фактически не встречаются в природе. Взаимосвязи видового 
разнообразия и показателей экосистемного функционирования в разных диапа-
зонах разнообразия могут быть разными. Оценка разных диапазонов разнообра-
зия для микробных сообществ Bell et al. (2009) показана на рис. 3.5.1.1-2. Экс-
перименты проводятся только с теми микробами, которые поддаются культиви-
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рованию (их число не превышает 100 видов), и в них чаще всего обнаруживает-
ся положительная зависимости показателей экосистемных функций от числа 
видов. В «экспериментах с изъятием» из природных сообществ их видовое бо-
гатство также обеднено и они показывают смешанные результаты. Обследова-
ния природных сообществ оперируют существенно большим числом видов и 
нередко выявляют отрицательные зависимости. 

 

Рис. 3.5.1.1-2. Соотношение диапазонов микробного разнообразия и основных 
методов исследования микробных сообществ (Bell et al., 2009). 
 

 
3.5.1.2. Два подхода в исследованиях биоразнообразия: эксперименты с со-
обществами в выбранных условиях среды и сравнение сообществ, сформи-

ровавшихся в разных условиях среды 
В основе большинства исследований природных сообществ лежит представ-

ление о том, что условия среды и продуктивность «управляют» разнообразием, 
а в основе экспериментов в рамках парадигмы «экосистемное функционирова-
ние – биоразнообразие» (см. раздел 3.4.1) ‒ представление о том, что разнообра-
зие «управляет» продуктивностью (Cardinale et al. 2009 b; Loreau et al., 2001; 
Schmid, 2002). Наблюдения в природе и эксперименты отвечают на разные во-
просы. Манипулятивные эксперименты отвечают на вопрос, как разнообразие 
влияет на экосистемное функционирование сообщества, в том числе на его про-
дуктивность, в конкретных постоянных условиях среды (см. раздел 3.4.2.2). 
Наблюдения в природе и эксперименты с «удобрением» сравнивают сообще-
ства, существующие в разных условиях, и выявляют зависимость характеристик 
сообществ, в том числе разнообразия, от условий среды (см. разделы 3.2.2, 
3.2.3). В исследованиях природных сообществ разнообразие традиционно рас-
сматривается как отвечающая переменная, а условия среды и продуктивность – 
как ведущие факторы, в экспериментах – наоборот, ведущим фактором считает-
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ся разнообразие, отвечающими переменными – продуктивность и другие экоси-
стемные функции. Конечно, это соответствие далеко не абсолютное, и есть не-
мало экспериментов, исследующих влияние среды на разнообразие, и наблюде-
ний в природе, исследующих зависимость продуктивности от разнообразия (не-
которые из них мы упоминали в разделах 3.2 и 3.4). 

Эти две концепции сформировали разные подходы к исследованию биораз-
нообразия. Графически их соотношение показано на рис. 3.5.1.2. Имеется неко-
торое распределение биоразнообразия и связанных с ним экосистемных харак-
теристик в зависимости от условий среды, представленное плоскостью между 
осями факторов среды «А» и «Б» (а можно просто считать это некоторой терри-
торией). на которой расположены экологические сообщества. Первый «класси-
ческий» подход сравнивает некие подмножества сообществ (пунктирные зоны I, 
II, III и т.д.), расположенных на этой плоскости. Второй – экспериментальный 
подход – создает градиенты разнообразия (искусственные сообщества 1, 2, 3, и 
т.д. с разным числом видов, но, как правило, ниже естественных показателей) в 
конкретных условиях и исследует, как изменяются характеристики сообщества 
на этих градиентах. 

Практическая разница между этими двумя подходами заключается в том, что 
первый отвечает на вопрос о том, что может произойти с биоразнообразием при 
изменении условий среды и функций экосистем, а второй отвечает на вопрос, 
что может произойти с функциями экосистем при изменении показателей био-
разнообразия (прежде всего, рассматриваются возможные результаты сокраще-
ния числа видов в сообществах). 

 

 
Рис. 3.5.1.2. Два исследовательских подхода: сравнение природных сообществ I, 
II, III и др., находящихся в разных условиях и сравнение искусственных сооб-
ществ с разным числом видов 1, 2, 3, и т.п., находящихся в одних и тех же 
условиях. 
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3.5.1.3. Разное понимание «продуктивности» 
Идея о том, что продуктивность – основной детерминант разнообразия, имеет 

глубокие корни в полевой экологии (см. раздел 3.2.2.1). Контраст между этим тра-
диционным взглядом и парадигмой «биоразнообразие – экосистемное функциони-
рование» (см. раздел 3.4.1) , которая рассматривает разнообразие как фактор про-
дуктивности, вызвал дебаты о том, что является причиной, а что – следствием в 
этой паре показателей.  

Результаты обследований природных сообществ не позволяют однозначно 
выявить причинную связь между разнообразием и продуктивностью, так как 
влияние условий среды на продуктивность может перекрывать воздействие 
числа видов (см. раздел 3.4.6). Но эксперименты показывают, что при неизмен-
ных условиях продуктивность зависит от числа видов (в диапазоне от 1 до чис-
ла, характерного для природных сообществ). Другими словами, эксперименты 
показывают, что продуктивность сообществ будет снижаться при сокращении 
видового разнообразия. Таким образом, можно считать, что локально проявля-
ется зависимость продуктивности от числа видов, а на крупных масштабах – 
зависимость числа видов и продуктивности от факторов среды.  

Важнейший фактор среды – интенсивность потока доступного для организ-
мов ресурса. Этот фактор сильно влияет как на разнообразие, так и на продук-
тивность. Поэтому при анализе данных экспериментов и полевых наблюдений 
необходимо различать продуктивность сообщества (прирост биомассы в едини-
цу времени) как характеристику сообщества; и продуктивность как характери-
стику «богатства»89 среды (интенсивность потока ресурса в среде). Путаница 
возникает из-за того, что эти понятия смешиваются – при анализе характери-
стик природных сообществ, как правило, непосредственные показатели плодо-
родия среды (потока ресурса) не измеряются, а в качестве показателя плодоро-
дия регистрируются биомасса и продуктивность сообществ (см. раздел 3.2.2.2 – 
3.2.2.4). 

Как отмечает Loreau (2000), различные варианты связи между разнообрази-
ем и продуктивностью сообщества зависят от того, как факторы среды влияют 
на два этих показателя. Если фактор среды увеличивает и то и другое – будет 
наблюдаться положительная связь между разнообразием и продуктивностью, 
если же фактор среды по-разному влияет на разнообразие и на продуктивность, 
то может возникать отрицательная зависимость (рис. 3.5.1.3-1). Аналогичные 
рассуждения возможны и в отношении стабильности сообщества. 

                                                 
89Некоторые авторы используют для обозначения термин “fertility”, то есть плодородие, однако, 

это не совсем удачно, так как плодородие это характеристика почвы, которая тоже является произ-
водной частью сообщества, то есть, по сути, характеристика сообщества, а не среды. 
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Рис. 3.5.1.3-1. Возможные зависимости факторов и переменных в эксперимен-
тах и полевых наблюдения (Loreau, 2000). 

 
Эксперименты, манипулирующие числом видов, устанавливают, как про-

дуктивность сообщества зависит от числа видов, то есть, как одна характери-
стика сообщества зависит от его другой характеристики в неизменных в течение 
эксперимента условиях среды. Эксперименты с удобрением и наблюдения за 
природными сообществами в разных условиях устанавливают, как видовое раз-
нообразие зависит от «богатства» среды, но при этом в качестве показателя «бо-
гатства» среды регистрируют продуктивность и биомассу сообщества, которые 
в определенной степени зависят от числа видов. Схематично это представлено 
на рис. 3.5.1.3-2. При этом результаты экспериментов на первый взгляд проти-
воречат полевым данным, где наиболее продуктивные сообщества состоят из 
небольшого числа видов, и положительная зависимость, выявляемая в экспери-
ментах, не совпадает с «горбатой» кривой, которая часто регистрируется при 
сравнении природных сообществ. 

 
Рис. 3.5.1.3-2. Влияние среды на характер связи между показателями разнооб-
разия и экосистемного функционирования. 

Полевые наблюдения и эксперименты с «удобрением» 

«Богатство» среды 

Разнообразие Продуктивность сообщества 

Эксперименты, манипулирующие числом видов 

«Богатство» среды 

Разнообразие Продуктивность сообщества 

Контролируется экспериментатором,  
как правило, не изменяется в ходе эксперимента 

Факторы среды 

Разно-
образие 

Продук-
тивность  

+ + 

+ 

Факторы среды 

Разно-
образие 

Продук-
тивность  

- + 

+ или - 



 309 

3.5.1.4. Объединение положительной, отрицательной и унимодальной зави-
симостей 

Loreau et al., (2001) и Schmid (2002) показали, что на самом деле противоре-
чия между данными экспериментов и исследований природных сообществ нет. 
Как отмечает Schmid (2002), данные полевых обследований часто представляют 
собой облако под «горбатой» кривой, а траектории, которые получаются в экс-
периментах, находятся внутри этого «облака» (рис. 3.5.1.4-1). 

 
Рис. 3.5.1.4-1. А -  Пример данных Pauli по обследованию 36 альпийских лугов в 
Швейцарии. Б, В – Соотношение данных экспериментов и исследований при-
родных сообществ. Штриховая линия – данные полевых обследований, сплош-
ные линии – траектории, которые получаются в экспериментах, манипулиру-
ющих числом видов (Schmid, 2002). 

 
Анализ базы данных о канадских лесах (Квебек) выявил существенную по-

ложительную зависимость продуктивности лесов от показателей функциональ-
ного90 и видового разнообразия. Это исследование показало, что, несмотря на 
то, что климат (средняя температура) является наиболее важным фактором, 
определяющим продуктивность, разнообразие тоже существенно влияет на нее 
(Paquette, Messier, 2011). Авторы выявили разные формы зависимости продук-
тивности от видового разнообразия деревьев для бореальных и умеренных ле-
сов (рис. 3.5.1.4-2). Наиболее сильная положительная зависимость выявлена для 
бореальных лесов, более слабая положительная зависимость – для умеренных 
лесов.  Авторы считают, что в более суровых условиях сильнее проявляется 
эффект комплементарности, включая взаимоусиление видов, а в более благо-
приятных условиях умеренных лесов сильнее действует конкурентное исклю-
чение и поэтому влияние разнообразия на продуктивность ослабевает. Для са-
мых продуктивных и рудеральных сообществ была выявлена отрицательная 
зависимость между продуктивностью и разнообразием. Здесь увеличение про-
дуктивности сопровождается сокращение разнообразия в силу трех возможных 

                                                 
90 Наиболее сильно на продуктивность влиял индекс функционального разнообразия, включаю-

щий показатели репродуктивной стратегии, скорости роста и принадлежности к той или иной ста-
дии сукцессии. 

Продуктивность, г/м2 Продуктивность Число видов 

Ч
ис

ло
 в

ид
ов

 

П
ро

ду
кт

ив
но

ст
ь 

Ч
ис

ло
 в

ид
ов

 А Б В 



 310 

причин: а) эти местообитания подвержены или были подвержены антропоген-
ным преобразованиям; б) при высокой продуктивности усиливается конкурент-
ное исключение; в) ощущается недостаток пула видов из-за эволюционных 
ограничений.  Также авторы предложили схему соответствия выявленных зави-
симостей «горбатой кривой» (рис. 3.5.1.4-2). При этом надо учесть, что кривые 
1, 2 и 3 – это сравнение разных сообществ между собой, а не аналоги экспери-
ментальных кривых «внутри» одного сообщества. 

 
 

 
Рис. 3.5.1.4-2. Предполагаемый вид взаимозависи-
мостей продуктивности и разнообразия в лесах 
разных типов. 1 – бореальные леса; 2 – умеренные 
леса; 3 – сверхпродуктивные и рудеральные сооб-
щества (Paquette, Messier, 2011). 

 
 
 

Schmid (2002) объясняет возникновение горбатой кривой, исходя из концеп-
ции регионального пула видов. Он исходит их того, что в пуле может не ока-
заться видов, которые бы могли обеспечить высокую продуктивность при высо-
ком плодородии почв. Если возможности регионального пула видов в достиже-
нии высоких значений продуктивности при разных значениях «богатства» сре-
ды ограничены (серая зона на рис. 3.5.1.4-3), то регистрируемая в полевых 
наблюдениях горбатая кривая помещается над диагональю «богатство среды - 
продуктивность», которая отражает максимальную продуктивность, которая 
может быть достигнута на почвах данного уровня плодородия видами, имею-
щимися в пуле. Однако надо отметить, что горбатая кривая в этом случае полу-
чается только при совершенно определенной форме трехмерной поверхности, 
которую образуют кривые «число видов – богатство среды». Почему эта форма 
такая, а не иная, автор не объясняет. 

 
 

Рис. 3.5.1.4-3. Соот-
ношение числа видов 
с показателями про-
дуктивности сооб-
щества и «богат-
ства» среды по 
Schmid (2002). 
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Эти рассуждения можно продолжить следующим образом. На рис. 3.5.1.4-4 

показаны 4 зоны в осях «разнообразие – продуктивность». В соответствии с 
гипотезами «энергия – виды» (число видов увеличивается при росте доступной 
для организмов энергии, см. раздел 3.2.2.1), а также в соответствии с принци-
пом оптимального разнообразия, число видов увеличивается при росте количе-
ства доступного ресурса, показателем которого считается продуктивность. 
Можно считать, что при низкой продуктивности невозможно устойчивое суще-
ствование систем с очень высоким видовым разнообразием. Эти невозможные 
состояния находятся в темно-сером треугольнике на рис. 3.5.1.4-4. В светло-
сером треугольнике «В», который находится в зоне нетипично высокой продук-
тивности и высоких значений видового разнообразия, тоже нет видов, хотя эти 
состояния не запрещены соотношением «энергия – виды». Возможные причины 
снижения числа видов в сверхпродуктивных местообитаниях мы обсуждали в 
разделе 3.2.2.4. Отсутствие сообществ в треугольнике «В» и приводит к форми-
рованию нисходящей ветви «горбатой» кривой, вместо продолжения роста чис-
ла видов при увеличении продуктивности. В треугольниках «А» и «Б» находят-
ся природные сообщества. В треугольнике «А», который занимает диапазон 
типичных для данного региона значений продуктивности, выявляются положи-
тельные корреляции между числом видов и продуктивностью. В каждом кон-
кретном местообитании при этом выявляется положительная зависимость про-
дуктивности от числа видов, аналогичная результатам экспериментов (тонкие 
черные линии). При сравнении ненарушенных сообществ также выявляется по-
ложительная корреляция между числом видов и продуктивностью (серая линия 
в треугольнике, которая объединяет максимальные значения «индивидуальных» 
зависимостей для отдельных местообитаний). В треугольнике «Б», который 
находится в диапазоне нетипично высоких значений продуктивности, при срав-
нении сообществ между собой, выявляются отрицательные корреляции между 
продуктивностью и числом видов (серая линия в треугольнике), несмотря на то, 
что внутри отдельных сообществ сохраняется положительная зависимость про-
дуктивности от числа видов. Как сказано выше, отрицательная корреляция при 
сравнении разных сообществ может быть обусловлена недостатком видов в 
наиболее продуктивных местообитаниях. Вместе треугольники «А» и «Б» фор-
мируют «горбатую» зависимость числа видов от продуктивности (сумма поло-
жительной и отрицательной серых зависимостей), причем оси «переворачива-
ются» в соответствии с традиционным для натуралистов представлением о чис-
ле видов как отвечающей переменной. 
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Рис. 3.5.1.4-4. Зоны возможных и невоз-
можных состояний сообществ в осях 
«число видов – продуктивность». Объ-
яснения в тексте. 
 
 
 

 
 
 
 
 

 
Происходящее в треугольниках «А» и «Б» иллюстрирует модель конкури-

рующих растений Loreau (2000). В каждом локальном местообитании макси-
мальное число видов определяется сочетанием факторов среды и наличием ви-
дов в региональном пуле. Как было отмечено выше, вариации воздействия фак-
торов среды на число видов и на продуктивность могут приводить как положи-
тельной (жирная линия на графике А на рис. 3.5.1.4-5), так и к отрицательной 
корреляции между продуктивностью и числом видов (жирная линия на графике 
B на рис. 3.5.1.4-5). Но для всех сообществ эксперименты, манипулирующие 
числом видов, дают увеличение продуктивности при росте числа видов внутри 
характерного для данного диапазона (тонкие линии на двух графиках на рис. 
3.5.1.4-4). 
 

Рис. 3.5.1.4-5. Результаты моделирования популяций конкурирующих растений 
Loreau (2000). Объяснения в тексте. 
 

Таким образом, формально не соответствующие друг другу данные о корре-
ляциях между числом видов и показателями экосистемного функционирования, 
полученные при исследовании экспериментальных и природных сообществ 
можно объединить. При этом зависимости продуктивности от числа видов 
внутри одного местообитания всегда положительны. Они соответствуют восхо-
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дящей ветви унимодальной зависимости эффективности биосистем от их раз-
нообразия, то есть субоптимальным состояниям, в которых число видов меньше 
оптимального (рис. 2.1-4). Состояния с числом видов, превышающим опти-
мальные значения, вероятно, редко реализуются в природе. Такие ситуации мо-
гут возникать при резких изменениях внешних условий или перестройках 
структуры сообществ (один из возможных примеров описан в разделе 4.2.1.4, 
рис. 4.2.1.4-3). Поэтому белый треугольник реально наблюдаемых в природе и 
экспериментах состояний в основном заполнен положительными частями уни-
модальных зависимостей (черные линии на рис. 3.5.1.4-6, серая пунктирная ли-
ния соединяет оптимальные состояния сообществ в конкретных условиях сре-
ды). «Горбатая» зависимость числа видов от продуктивности, как мы говорили 
выше, образована сообществами на границе белого и серых треугольников, то 
есть сообществами, которые находятся на максимальной границе реально до-
стижимых состояний. Данная схема показывает, что принцип оптимального 
разнообразия не противоречит имеющимся данным о корреляциях показателей 
экосистемного функционирования и числа видов в сообществах. 

 
 

Рис. 3.5.1.4-6. Унимодальные оптимизационные зависимости продуктивности 
от числа видов в пространстве реализующихся и нереализующихся в природе 
условий (объяснения в тексте). 
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3.5.2.  
Двунаправленные связи  

между разнообразием и функционированием 
в контексте внешних факторов 

 

 
 

Какова направленность связей между биоразнообразием и функционирова-
нием экосистем? Что является причиной, а что – следствием? Эти вопросы ка-
саются как мощности экосистемных функций, так и стабильности сообществ. 
Например, Tilman (1999) ставил вопрос так: зависит ли разнообразие сообществ 
растений от продуктивности сообществ, или продуктивность зависит от разно-
образия, или эта связь двунаправленная (см. раздел 3.4.1.1)? Одум (1986) зада-
вал вопрос о сообществах коралловых рифов и дождевых тропических лесов: 
сложность и разнообразие этих сообществ обеспечивают их высокую стабиль-
ность, или эти сообщества смогли достигнуть высокой сложности и разнообра-
зия, благодаря своей стабильности (см. раздел 3.4.3.3)?  

На современном этапе исследований уже очевидно, что взаимосвязи биораз-
нообразия и характеристик экосистемного функционирования имеют двусто-
ронний характер, и изменение биоразнообразия может быть как причиной, так и 
следствием изменений экосистемных функций, включая продуктивность сооб-
ществ (Huston, 1997; Loreau et al, 2001; Worm, Duffy., 2003). Две концепции, 
одна из которых считает биоразнообразие переменной, отвечающей на условия 
среды и продуктивность сообществ, а другая - фактором, определяющим про-
дуктивность и другие экосистемные функции сообществ, мы рассмотрели в раз-
делах 3.2 и 3.4. 

Однако дело не только в двунаправленности этих связей, но и в воздействии 
среды одновременно на все характеристики сообществ – видовое или функцио-
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нальное разнообразие, экосистемные функции и их стабильность. Сегодня в 
числе важнейших факторов среды необходимо рассматривать также воздей-
ствие человека, которое может изменять как характеристики внешней среды 
(например, разные виды загрязнения), так и характеристик самого сообщества 
(например, уничтожение видов или изъятие биомассы). Кроме того, как уже 
отмечалось выше, важны взаимодействия локального сообщества с окружаю-
щими сообществами и региональным пулом видов. 

Worm, Duffy (2003) рассматривают локальное сообщество как систему с 
двунаправленными связями между показателями ее разнообразия, стабильности 
и продуктивности в контексте ее взаимодействия с региональным пулом видов, 
потоком ресурсов в среде и режимом нарушений сообщества (рис. 3.5.2-1). Ин-
тенсивность потока ресурса в среде непосредственно регулирует продуктив-
ность, а через нее – локальное разнообразие. Увеличение размеров региональ-
ного пула видов может повысить потенциальные возможности повышения про-
дуктивности локального сообщества. Стабильность сообщества зависит от ре-
жима нарушений и разнообразия (см. разделы 3.4.3 и 3.4.5).  

 
Рис. 3.5.2-1. Двунаправленные свази между разнообразием, стабильностью и 
продуктивностью в контексте условий окружающей среды (по Worm, Duffy, 
2003). 
 

Группа других авторов (Gross, Cardinale, 2007; Cardinale et al. 2009 b) пред-
ложила модель, объединяющую концепцию мета-сообщества, различия между 
региональным пулом видов, и факторами, влияющими на число видов в локаль-
ном сообществе и его продуктивность (рис. 3.5.2-2). В исторически сложивших-
ся двух подходах к определению причинно-следственных отношений в паре 
«продуктивность» и «разнообразие» авторы уточнили понимание «продуктив-
ности». Подход, исследующий зависимость разнообразия от продуктивности 
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(график и стрелки «А» на рис. 3.5.2-2) на самом деле исследует зависимость 
числа видов в локальном сообществе от количества ресурса в среде. Подход, 
исследующий зависимость продуктивности от разнообразия («В» на рис. 3.5.2-
2), на самом деле исследует зависимость существующей биомассы от количе-
ства видов в региональном пуле. Три причинных связи определяют биомассу 
сообщества: а) количество ресурса непосредственно ограничивает биомассу 
продуцентов в локальном сообществе; б) локальное число видов также прямо 
влияет на биомассу; в) количество ресурса косвенно влияет на биомассу через 
долю видов из регионального пула, которые могут сосуществовать в данном 
месте. Если ресурсов очень мало или очень много, число видов снижается и 
остаются только лучше конкуренты. В этом случае большое число видов в пуле 
просто увеличивает шанс, что в сообществе окажутся наиболее продуктивные 
виды (выборочный эффект). Если количество ресурсов в среде имеет средние 
значения, может сосуществовать максимальное число видов, а большое число 
видов в региональном пуле увеличивает возможность составления наиболее 
коплементарного видового состава в данном месте (комплементарный эффект). 
То есть, данная модель полагает, что верхний предел числа видов, которые мо-
гут быть рекрутированы из регионального пула в сообщество, определяется ко-
личеством ресурса, а степень эффективности видового состава, который ока-
жется в данном местообитании, определяется числом видов в региональном 
пуле. 

 
Рис. 3.5.2-2. Модель, объединяющая два подхода «разнообразие зависит от 
продуктивности» (А) и «продуктивность зависит от разнообразия» (В), в ко-
торых уточнены переменные. Пояснения в тексте. (Cardinale et al., 2009 b). 

 
Для проверки этой модели был поставлен эксперимент в 20 ручьях в Сьерра-

Неваде (Калифорния). В ручьях размещали субстраты, не обогащенные и обо-
гащенные фосфором и азотом, на которых могли селиться диатомовые и зеле-
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ные микроводоросли и цианобактерии (всего 294 вида). Увеличение питатель-
ных веществ в субстратах существенно изменяло видовой состав, хотя он в раз-
ных ручьях и так был разным. В разных ручьях прослеживались одинаковые 
тенденции реакции на обогащение азотом и фосфором: увеличение биомассы и 
горбатая зависимость доли видов из регионального пула колонистов, поселив-
шихся на субстрате через 42 дня (10-15 поколений). Результаты эксперимента, 
показанные на рис. 3.5.2-3, в целом подтвердили предсказания модели. 
 

Рис. 3.5.2-3. Результаты эксперимента с микроводорослями в ручьях (объясне-
ния в тексте) (Cardinale et al., 2009 b). 
 

Сходные модели, рассматривающие комплекс процессов в локальных сооб-
ществах и их взаимодействие с региональным пулом видов предложили также 
Stevens (2006) и Fridley (2001). 

 
Можно считать, что принцип оптимального разнообразия также предполага-

ет двустороннюю связь показателей разнообразия и экосистемного функциони-
рования. В наших моделях эффективность функционирования биосистем нераз-
рывно связана с их разнообразием. Максимальная эффективность функциони-
рования биосистем возможна при их оптимальном разнообразии. Показатели 
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максимальной эффективности и оптимального разнообразия  определяются 
условиями среды, также как и значения эффективности и разнообразия субо-
птимальных систем. 
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3.6. 

Выводы о соответствии  
принципа оптимального разнообразия  

имеющимся теоретическим представлениям  
и эмпирическим данным 
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Как сказано в разделе 3.1.1, мы можем принять предлагаемый принцип опти-

мального разнообразия в качестве рабочей гипотезы, если он не противоречит 
основным эмпирическим фактам о биоразнообразии. Основные результаты со-
поставления положений принципа оптимального разнообразия имеющимся тео-
ретическим представлениям и эмпирическим данным, которые обсуждались в 
разделе 3, суммированы в табл. 3.6. 

 
Табл. 3.6. Соответствие основных положений принципа оптимального разно-
образия теоретическим представлениям и эмпирическим данным о биоразнооб-
разии. 
 

Положение принципа опти-
мального разнообразия 

Его соответствие или несоответствие имеющим-
ся теоретическим представлениям и эмпирическим 

данным 
Влияние факторов среды на биоразнообразие 

Увеличение количества ресурса 
в среде ведет к росту числа 
видов 

Соответствует генеральной идее группы теоретиче-
ских представлений о росте числа видов при увели-
чении количества доступной для организмов энер-
гии в среде (группа гипотез «виды – энергия», см. 
3.2.2.1).  

Соответствует данным исследований природных 
сообществ о положительных корреляциях между 
числом видов и количеством доступной энергии 
или продуктивностью сообществ (см. 3.2.2.2, 
3.2.2.3). 

Формальное противоречие с эмпирическими дан-
ными о «горбатой» форме корреляции между чис-
лом видов и продуктивностью сообществ может 
быть преодолено несколькими путями. Два из них - 
ковариация количества ресурса в среде с уровнем 
ее нестабильности и «гипотеза пула видов» (см. 
3.2.2.4) соответствуют предположениям, сделанным 
на основании принципа оптимального разнообра-
зия. 

Увеличение степени неста-
бильности среды ведет к росту 
внутрипопуляционного разно-
образия (ширины экологиче-
ской ниши) и снижению числа 
видов. 

Соответствует теоретическим представлениям 
расширении ниши и сокращении числа видов в 
нестабильной среде, хотя они основаны на других 
моделях (см. 3.2.3). 

Подтверждается рядом эмпирических наблюдений 
в природе (см. 3.2.3.1 – 3.2.3.3), которые выявили 
одновременное снижение числа видов и расшире-
ние их экологических ниш на географических гра-
диентах. 
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Взаимосвязь показателей биосистем 
Снижение числа видов может 
сопровождаться увеличением 
внутрипопуляционного разно-
образия (ширины экологиче-
ской ниши) 

 

Соответствует эмпирическим фактам о расшире-
нии экологических ниш и формирование внутриви-
довых форм при обеднении видового богатства в 
полуизолированных и экстремальных местообита-
ниях (3.3.1.1, 3.3.1.2). 

Эмпирические данные о положительных корреля-
циях между показателями видового и генетического 
разнообразия не опровергают принцип оптимально-
го разнообразия, так как часто объясняются ковари-
ацией показателей видового и генетического разно-
образия с площадью сообществ, численностью по-
пуляций или степенью нарушенности сообществ 
(3.3.2). Кроме того, нельзя прямо сопоставлять ге-
нетическое и фенотипическое разнообразие, в от-
ношении которого сделаны наши предположения.  

Косвенно соответствует выявленному в экспери-
ментах противоположному влиянию числа видов на 
показатели экосистемного функционирования на 
уровне сообществ и популяций (см. 3.4.2.2) 

Повышение эволюционного 
уровня организмов может вести 
к увеличению числа видов и 
сокращению межфенотипиче-
ского компонента их экологи-
ческих ниш и наоборот, сниже-
ние эволюционного уровня 
ведет к уменьшению числа 
видов и повышению их внут-
ренней фенотипической гетеро-
генности 

Соответствует эмпирическим данным об увеличе-
нии удельного веса относительно примитивных и 
архаичных таксонов в экстремальных местообита-
ниях, в том числе в Арктике, сопровождающемся 
снижением видового богатства и увеличением 
внутривидового разнообразия (с оговорками, пред-
ставленными в разделе 3.3.3) 

 

Влияние разнообразия на экосистемное функционирование 
Максимальные показатели эко-
системного функционирования 
наблюдаются при оптимальном 
видовом разнообразии (не ми-
нимальном и не максимальном 

Выявленные в экспериментах положительные за-
висимости показателей экосистемного функциони-
рования от числа видов (3.4.2.2) соответствуют 
восходящей ветви унимодальной зависимости эко-
системных функций от числа видов, расположен-
ной в диапазоне от 1 до оптимального числа видов.  

Критерий максимизации биомассы, использован-
ный в моделях сопоставим с данными эксперимен-
тов, так как на качественном уровне характер влия-
ния разнообразия на показатели биомассы и про-
дуктивности одинаков. 

Соответствует выявленным в природе унимодаль-
ным зависимостям суммарной биомассы от числа 
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видов (3.4.2.3). 

Позитивные зависимости между показателями эко-
системных функций и числом видов, выявленные в 
природе (3.4.2.3), можно объяснить либо нехваткой 
видов в сообществах с малым числом видов, либо 
существованием градиентов «богатства» среды, на 
которых располагаются сообщества, причем в более 
богатых местообитаниях находятся сообщества с 
большим числом видов с более мощными функци-
ями. И в том, и в другом случае одновременно уве-
личивается число видов и показатели экосистемных 
функций, что и наблюдается в данных исследова-
ниях. 

Негативные зависимости между показателями эко-
системных функций и числом видов, выявленные в 
природе (3.4.2.3), можно объяснить либо недостат-
ком видов, адаптированных к сверхбогатым место-
обитаниям, либо чрезмерным сверхоптимальным 
числом видов. И в том, и в другом случае показате-
ли экосистемного функционирования снижаются. 

Косвенно соответствует эмпирическим данным о 
том, что в сообществах с большим видовым богат-
ством увеличивается стабильность показателей как 
ценотического, так и популяционного уровней, что 
можно объяснить приближением показателей раз-
нообразия к оптимальному состоянию (3.4.3).  

Косвенно соответствует случаям инвазий, которые 
объясняются «гипотезой невостребованности ре-
сурсов», то есть соответствуют субоптимальным 
состояниям сообщества, в которых по тем или 
иным причинам не хватает видов до оптимального 
состояния.  

Косвенно соответствует дестабилизации сообществ 
при эвтрофикации, что можно объяснить как ре-
зультат перехода сообщества в субоптимальное 
состояние при изменении среды 

Максимальные показатели эко-
системного функционирования 
наблюдаются при оптимальном 
внутрипопуляционном разно-
образии (не минимальном и не 
максимальном) 

Соответствует теоретическим представлениям об 
оптимальном генном разнообразии и данным о су-
ществовании оптимальных уровней внутрипопуля-
ционного разнообразия, выявленные в эксперимен-
тах и исследованиях природных сообществ (3.4.3.1; 
3.4.5.2). Положительные зависимости показателей 
функций и стабильности популяций от внутрипо-
пуляционного разнообразия можно сопоставить с 
восходящей ветвью унимодальной зависимости 
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характеристик популяций от их внутреннего разно-
образия в диапазоне значений меньше оптималь-
ных.  

Популяции наиболее устойчи-
вы при оптимальном внутрипо-
пуляционном разнообразии, 
при его сокращении или увели-
чении они утрачивают устой-
чивость 

Соответствует эмпирическим фактам снижения 
жизнеспособности популяций при сокращении 
внутрипопуляционного разнообразия (3.4.5.2) 

 
 
Таким образом, имеющиеся в мировой литературе эмпирические данные о 

зависимости биоразнообразия от факторов среды и зависимости показателей 
функционирования биосистем от их разнообразия, не противоречат положениям 
принципа оптимального разнообразия, а в ряде случаев подтверждают их. 
Принцип оптимального разнообразия также не противоречит основным теоре-
тическим представлениям о закономерностях формирования биоразнообразия. 
Это позволяет принять защищаемый принцип в качестве рабочей гипотезы, ко-
торая может расширить спектр возможных механизмов формирования биораз-
нообразия.  
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4. 
ПРОЦЕССЫ И 
МЕХАНИЗМЫ  
ОПТИМИЗАЦИИ  
РАЗНООБРАЗИЯ  
НАДОРГАНИЗМЕННЫХ  
БИОСИСТЕМ 

 
 
 

  

…Эту линию продукции характеризует стро-
гий и элегантный дизайн в сочетании с опти-
мальным разнообразием конфигураций при 
демократичной стоимости…» 

Из рекламы электронной техники 
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4.1.  
Общая схема 

формирования биоразнообразия  
в ходе экологических, микроэволюционных  

и эволюционных процессов 
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Оптимальное разнообразие и лицензионно-нишевая концепция 

Процессы оптимизации внутрипопуляционного и видового разнообразия, на 
наш взгляд, удобно интерпретировать в терминах лицензионно-нишевой кон-
цепции Левченко и Старобогатова (Левченко, Старобогатов, 1990; Старобога-
тов, Левченко, 1993), понимающей под лицензиями совокупность условий, ко-
торые экосистема предоставляет популяциям (вместо логически противоречи-
вого понятия «пустой ниши»). Мы предлагаем несколько расширить этот взгляд 
и считать, что «геометрия» ячеек пространства лицензий определяется показа-
телями оптимального внутрипопуляционного разнообразия (ширина ячеек) и 
оптимального видового разнообразия (число ячеек) в конкретных условиях сре-
ды. В данном случае нас интересуют не функциональные характеристики инди-
видуальных лицензий (положение в пространстве экологических признаков), а 
только их ширина и общее число. Как следует из результатов моделирования 
(см. раздел 2.3), оптимальные значения внутрипопуляционного и видового раз-
нообразия, то есть оптимальные параметры пространства лицензий, определя-
ются условиями среды (количество ресурса и степень нестабильности) и харак-
теристиками видов, которым оно предоставляется. Конечно, тут есть некоторое 
логическое противоречие в том, что пространство лицензий зависит от свойств 
видов. Но тут речь идет о потенциальных свойствах видов и заранее не извест-
но, в какой форме эти потенции могут быть реализованы в конкретном место-
обитании. Например, очевидно, что пространства лицензий в наземных сообще-
ствах, скажем, девонского периода и современных сообществах совершенно 
различны, прежде всего, из-за разного эволюционного уровня организмов, ко-
торые в принципе могли их заполнить. На наш взгляд, можно говорить о том, 
что оптимальные параметры пространства лицензий определяются эволюцион-
ным уровнем биоты и условиями среды в конкретных местообитаниях. 

В соответствии с лицензионно-нишевой концепцией, реализованные ниши 
представляют собой пересечения фундаментальных ниш видов с лицензиями. В 
рамках нашей модели стационарное фенотипическое распределение, формиру-
емое популяцией в конкретных условиях среды, можно считать ее одномерной 
реализованной нишей. Все множество таких распределений, которое данная 
популяция может сформировать в области своего существования (при всех 
условиях среды, где она устойчиво существует) – фундаментальной нишей ви-
да. Достижение популяциями и сообществом оптимальных значений разнообра-
зия представляет собой случай полного совпадения реализованных ниш и ли-
цензий (полного заполнения ячеек лицензионного пространства).  

В рамках лицензионно-симбиотического подхода основным направлением 
развития сообщества считается заполнение имеющихся лицензий реализован-
ными нишами видов. Это совпадает с основным вектором развития биосистем в 
соответствии с принципом оптимального разнообразия - в сторону максималь-
ного соответствия реализованных показателей внутрипопуляционного и видо-

mailto:%20lew@lew.spb.org
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вого разнообразия оптимальным значениям, то есть оптимальной «геометрии» 
ячеек лицензионного пространства. 

 
Влияние условий среды на оптимальные значения биоразнообразия  

Как мы упоминали выше (см. раздел 2.3, вывод 9, рис. 2.3-9), в соответствии 
с принципом оптимального разнообразия, ненарушенные природные сообще-
ства, существующие в «богатых» и стабильных средах, должны состоять из 
большого числа видов с узкими нишами, в «бедных» и нестабильных средах – 
из малого числа видов с широкими нишами, в «богатых» нестабильных средах 
может обитать среднее число видов с широкими нишами, в «бедных» стабиль-
ных нишах – среднее число видов с узкими нишами. Предполагаемое располо-
жение возможных примеров природных сообществ в осях «богатства» и ста-
бильности среды показано на рис. 4.1-1. 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
Рис. 4.1-1. Предполагаемые уровни внутрипопуляционного разнообразия и число 
видов в сообществах, адаптированных к различным средам. Соотношение ин-
тенсивности потока ресурса показано на основании данных Реймерса (1990), 
соотношение степени стабильности среды – оценка авторов. Курсив – водные 
сообщества, прямой шрифт – наземные. 
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Несоответствие реализованной структуры сообщества оптимальным пара-
метрам разнообразия как причина оптимизационных процессов  

Оптимизация показателей разнообразия будет происходить в тех случаях, 
когда имеющиеся в данный момент значения числа видов и ширины видовых 
ниш не соответствуют оптимальным параметрам лицензионно-нишевого про-
странства. Возможны следующие основные группы причин возникновения та-
кого несоответствия (чаще всего, видимо, следует ожидать комбинации этих 
причин). 

1- Действие внешних факторов изменения абиотических условий (климати-
ческие, геологические процессы, антропогенные воздействия, в том числе эв-
трофикация и др.) или биотической среды (например, при вселении чужеродных 
видов, антропогенном вымирании видов или сокращении их численности), что 
ведет к нарушению достигнутого ранее соответствия уровней реализованного и 
оптимального разнообразия. 

2 – Изменения среды в ходе сукцессии сообщества, которые вызывают из-
менения оптимальных параметров лицензионно-нишевого пространства (см. 
далее раздел 4.2.1). 

3 - Несоответствие между потенциальными возможностями регионального 
пула видов и оптимальными параметрами лицензионно-нишевого пространства, 
включая случаи нехватки видов при заселении изолированных местообитаний 
(островов, озер и т.п.).  

4 – Изменение характеристик видов в ходе их эволюции, что также изменяет 
оптимальные значения внутрипопуляционного и видового разнообразия в со-
обществах (вывод 7, раздел 2.3). 

В первых двух случаях оптимальные значения могут быть достигнуты в ходе 
экологических процессов – вселения видов из регионального пула и «настрой-
ки» их ниш за счет онтогенетических механизмов или изменения поведения. В 
третьем случае оптимизация может идти за счет микроэволюционных процес-
сов, то есть изменений параметров внутривидового и внутрипопуляционного 
разнообразия на генетическим уровне. Четвертая группа причин относится к 
оптимизации биоразнообразия в ходе эволюционных процессов. 

В рамках нашей модели эти случаи неотличимы. Главное, что число и ши-
рина реализованных ниш не соответствуют оптимальным значениям. Учитывая 
описанный в разделе 2.3 характер зависимости значений оптимального разно-
образия от параметров среды (рис. 2.3-9), можно выделить основные варианты 
этого несоответствия и направления оптимизации разнообразия при изменении 
условий среды (рис. 4.1-2, Табл. 4.1-2):  
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Рис. 4.1-2. Основные направления оптимизации разнообразия при изменениях 
среды. Реализованное в данный момент времени состояние сообщества обве-
дено двойной рамкой, в одинарных рамках оптимальные состояния после соот-
ветствующих изменений среды, пунктирные стрелки – направления оптимиза-
ции. Серая зона оказывает состояния, при которых оптимальное число видов 
не увеличивается.  
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Таблица 4.1-2. Несоответствия между реализованными и оптимальными зна-
чениями разнообразия и направления его оптимизации при изменениях среды. 

 
Изменения среды Несоответствие реализо-

ванных параметров опти-
мальным 

Направления оптимизации раз-
нообразия 

Ста-
биль-
ность 

Поток  
ресурса 

Внутрипопу-
ляционное 

разнообразие 

Число видов 

Стаби-
ли-
зация 

Постоян-
ный или 
увеличи-
вается 

Ниши шире оптимальных 
Число видов меньше оп-
тимального 

Уменьшение  
(сужение 
ниш,  
специализа-
ция) 

Рост числа видов 
(вселение видов, 
видообразование) 

Умень-
шается 

Ниши шире оптимальных 
Число видов оптимально 

- \\ - Не меняется 

Сильно 
уменьша-
ется 

Ниши шире оптимальных 
Число видов больше оп-
тимального 

- \\ - Сокращение  
(локальное вы-
мирание) 

Не  
меняет-
ся 

Увеличи-
вается 

Ширина ниш оптимальна  
Число видов меньше оп-
тимального 

Не меняется Рост числа видов 
(вселение видов, 
видообразование)  

Умень-
шается 

Ширина ниш оптимальна  
Число видов больше оп-
тимального 

Не меняется Сокращение  
(локальное вы-
мирание) 

 
Деста-
би-
лизация 

Постоян-
ный или 
уменьша-
ется 

Ниши уже оптимальных 
Число видов больше оп-
тимального 

Увеличение 
(расширение 
ниш, 
деспециализа-
ция) 

Сокращение  
(локальное вы-
мирание) 

Увеличи-
вается 

Ниши уже оптимальных 
Число видов оптимально 

- \\ - Не меняется 

Сильно 
увеличи-
вается 

Ниши уже оптимальных 
Число видов меньше оп-
тимального 

- \\ - Рост числа видов 
(вселение видов, 
видообразова-
ние) 

 
 

Экологический, микроэволюционный и эволюционный аспекты оптимизации 

В соответствии с нашей гипотезой, оптимальные уровни внутрипопуляци-
онного и видового разнообразия устанавливаются в ходе взаимодействия попу-
ляционного и ценотического иерархических уровней и зависят от эволюционно-
го уровня биоты и характеристик среды – степени ее стабильности и количества 
доступного для организмов ресурса (рис. 4.1-3). 
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Рис. 4.1-3. Схема формирования оптимальных значений разнообразия на попу-
ляционном и ценотическом уровне (пунктирные стрелки показывают изменение 
оптимизационных функций при дестабилизации среды). 

 
Как мы писали выше, оптимальные значения разнообразия можно рассмат-

ривать как оптимальные параметры лицензионно-нишевого пространства – оп-
тимальное число и ширину ниш. Однако это лишь основа для формирования 
разнообразия в реальных биосистемах. Оптимальные значения разнообразия 
могут быть достигнуты биосистемами или нет в ходе экологических, микроэво-
люционных и эволюционных процессов развития биосистем (Букварева, Але-
щенко, 2010 а, б). При этом под «экологическим, микроэволюционным и эво-
люционным» надо понимать именно характер процессов, а не время их дли-
тельности. Различия времени протекания этих процессов условны и они могут 
происходить одновременно (Antonovics, 1976). Так, имеются примеры быстрой 
эволюции и видообразования которые у быстроразмножающихся организмов 
могут занимать лишь несколько лет (или даже еще меньше – у микроорганиз-
мов), и есть немало долговременных экологических процессов, таких как разви-
тие экосистем, которые могут занимать сотни лет (лесная сукцессия) или даже 
сотни тысяч лет (процессы почвообразования или торфообразования).  

Под экологическими мы понимаем процессы, в ходе которых в имеющихся 
условиях среды происходит оптимизация структуры сообщества путем его «само-
сборки» из доступного пула видов, параметры видов и популяций при этом могут 
меняться за счет сдвигов в поведении или модификаций организмов в ходе онто-
генеза, то есть не затрагивают генофонд популяций. Как сказано выше (см. раз-
дел 2.2) на данном этапе исследований мы рассматриваем стационарные сооб-
щества и не рассматриваем в динамике процесс их развития. Несмотря на это, 
предположения, сделанные на основе принципа оптимального разнообразия, 
полезно проанализировать в аспекте экологических сукцессий, сопоставив со-
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общества, адаптированные к разным условиям среды с климаксными и сериаль-
ными стадиями.  

В качестве микроэволюционных мы рассматриваем процессы оптимизации 
внутрипопуляционного и видового разнообразия за счет «настройки» ширины 
стационарного фенотипического распределения (ширины реализованной ниши 
популяции) за счет изменения генофонда популяции (изменение генетического 
разнообразия в популяции, изменения средней ширины нормы реакции, харак-
терной для популяции). Такой подход соответствует с лицензионно-нишевой 
концепции, которая считает микроэволюцией процессы, приводящие реализо-
ванные ниши в соответствие с лицензиями, то есть приспособление популяций 
к имеющимся условиям без эволюции видов и экосистем (Старобогатов, 1988; 
Старобогатов, Левченко, 1993). 

В ходе эволюционных процессов происходит изменение параметров оптималь-
ности биосистем в связи с изменением характеристик видов (например, величи-
ны затрат энергии или спектра потребляемых ресурсов, показателей смертности 
и рождаемости) и с эволюцией сообществ.  
 

Общая схема формирования разнообразия в соответствии с нашей гипотезой 
показана на рис. 4.1-4. Процесс формирования разнообразия состоит из следу-
ющих основных фаз (цифры соответствуют обозначениям на рис. 4.1-4): 

1 - определение оптимальных параметров лицензионно нишевого простран-
ства в зависимости от эволюционного уровня биоты и условий среды; 

2 - заполнение ячеек лицензионного пространства видами из регионального 
пула в ходе «нишевых» и «нейтральных» межвидовых взаимодействий; 

3 - «настройка» внутрипопуляционного и внутривидового разнообразия за 
счет изменений поведения и модификаций организмов в ходе онтогенеза;  

4 - корректировка оптимальных параметров лицензионно-нишевого про-
странства в ходе сукцессий; 

5 - «настройка» внутрипопуляционного и внутривидового разнообразия в 
ходе микроэволюционных процессов; 

6 - изменение оптимальных параметров лицензионно-нишевого простран-
ства в ходе эволюции организмов и сообществ. 
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Возможно ли достижение оптимального состояния биосистемами? Можно 
предположить, что такие случаи могут быть довольно редкими. Как было сказа-
но выше, оптимальные значения разнообразия зависят от характеристик среды и 
самих биосистем. И те, и другие постоянно меняются. Поэтому оптимальные 
значения разнообразия постоянно сдвигаются, и, поскольку вектор развития 
биосистем в каждый момент времени направлен в сторону оптимальных значе-
ний разнообразия, биосистема как бы находится в постоянной «погоне» за сво-
им оптимальным состоянием. Максимально приближенных к оптимальным зна-
чениям разнообразия можно считать ненарушенные климаксные сообщества и 
входящие в их состав ценопопуляции. Насколько близки реальные параметры 
этих биосистем к оптимальным – зависит от соотношения скорости изменения 
оптимальных значений и скорости адаптации биосистем к этим изменениям. 
Однако, случаи достижения биосистемами оптимального состояния и стацио-
нарного существования в нем, вероятно, возможны - их можно сопоставить со 
случаями длительного эволюционного стазиса. 
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4.2.  
Оптимизация разнообразия  

в ходе экологических  
и микроэволюционных процессов 
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4.2.1.  

Изменение оптимальных значений разнообразия  
в ходе сукцессии 

 
Несмотря на то, что представленные в работе модели оптимального разно-

образия не рассматривают в динамике процесс развития биосистем, предполо-
жения, сделанные на основе принципа оптимального разнообразия, полезно 
проанализировать в аспекте экологических сукцессий, сопоставив сообщества, 
адаптированные к разным условиям среды с климаксными и сериальными ста-
диями.  

Сегодня имеется довольно широкий спектр понимания терминов «сукцес-
сия» и «климакс» с точки зрения концепций континуализма и организмизма, 
предложенных Глизоном и Клементсом (см.: Одум, 1986; Смирнова, Торопова, 
2008). Эти подходы различаются, прежде всего, представлением о балансе фак-
торов, действующих на уровне отдельных видов и сообщества в целом. Как от-
мечает Одум (1986), суть аргументов сторонников континуализма сводится к 
тому, что если наблюдаемые процессы можно объяснить взаимодействием от-
дельных видов, то нет нужды рассматривать процессы развития систем верхних 
иерархических уровней – сообществ и экосистем. Холистический (организми-
ческий) подход предполагает, что сукцессия – это процесс развития сообщества 
как целостной системы, который имеет оптимизирующую стратегию. Контину-
альный подход рассматривает сукцессию как смену одних видов другими в ре-
зультате борьбы особей и видов за пространство и ресурсы. 

Принцип оптимального разнообразия биосистем можно отнести к категории 
холистических (организмических) концепций, так он рассматривает экологиче-
ские сообщества как самостоятельные системы со специфическими свойствами 
и подразумевает формирование оптимальных уровней разнообразия на двух 
взаимосвязанных иерархических уровнях – популяционном и ценотическом – в 
ходе их взаимодействия (при этом мы далеки от сопоставления биоценозов и 
сообществ со «сверхорганизмами»). С этих позиций сукцессия представляется 
как развитие экологического сообщества, в ходе которого закономерно изменя-
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ется его структура и «метаболизм», то есть потоки вещества и энергии. Кли-
максным сообществом мы считаем равновесное состояние экосистемы, при ко-
тором полностью реализованы потенции биоты в современных условиях 
(Смирнова, Торопова, 2008) и в дальнейших рассуждениях придерживаемся 
концепции сукцессии, предложенной Одумом (1986). 

 
4.2.1.1. Изменение эффективности использования ресурсов и стабильности 

сообществ в ходе сукцессии 
Основной двигатель сукцессионного процесса – несоответствие показателей 

валовой продукции91 PG и суммарного дыхания R (Одум, 1986). В большинстве 
развивающихся природных сообществ продукция превышает суммарное дыха-
ние, то есть PG > R или PG/R > 1. При этом в системе накапливаются органиче-
ские вещества (чистая продуктивность сообщества PN > 0) – растет биомасса, 
происходит накопление почвы, торфа, органических осадков в водоемах. Это 
называется автотрофной сукцессией. В ходе сукцессии соотношение PG/R 
уменьшается, пока валовая продуктивность не сравняется с дыханием системы, 
и чистая продуктивность не станет равна нулю. После этого содержание орга-
нического вещества в системе перестает расти. В средах, перенасыщенных ор-
ганическими веществами может создаваться противоположная ситуация, когда 
дыхание сообщества превышает его суммарную продукцию (PG/R < 1). В этих 
случаях идет гетеротрофная сукцессия, пока не будет достигнуто состояние PG ≈ 
R. Это возможно, если в экосистеме имеется автотрофная часть, например, если 
речь идет об эвтрофированном водоеме. Если же автотрофная часть отсутству-
ет, то после израсходования всей энергии система просто прекращает свое су-
ществование (примеры – сукцессии в разлагающейся древесине, в трупах жи-
вотных и т.п.) (рис. 4.2.1.1-1; Одум, 1986). 

В обоих случаях соотношение PG/R в ходе сукцессии стремится в 1, то есть к 
к состоянию, когда вся энергия, ассимилированная системой, расходуется на 
поддержание уже существующей биомассы. Отношение PG/R – функциональ-
ный показатель зрелости экосистемы. Одновременно по мере накопления орга-
нического вещества в биомассе (В) увеличиваются отношения B/PG, B/R (в кли-
максе B/PG ≈ B/R, поскольку PG ≈ R ) и отношение суммарной биомассы к по-
ступающей в экосистему энергии. То есть в ходе сукцессии возрастает эффек-
тивность использования энергии и биогенных элементов, и в состоянии климак-
са на единицу доступного потока энергии приходится максимум биомассы 
(Одум, 1986). Валовую продукцию сообщества, то есть всю энергию, которая 
им ассимилируется, можно сопоставить с количеством ресурса в среде при 
условии его полного использования. То есть, можно считать, что показатель 
B/PG соответствует критерию оптимальности в наших моделях – максимизации 

                                                 
91 Валовая продукция  или валовой фотосинтез (PG) - суммарная ассимилированная продуцентами 

энергия, которая делится на органическое вещество, накопленное в сообществе (чистая продукция 
PN) и потраченное на суммарное дыхание сообщества (R). 
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отношения суммарной биомассы к имеющемуся ресурсу при условии его пол-
ного использования или минимизация количества ресурса, затрачиваемого на 
поддержание единицы биомассы (см. раздел 2.2).  

Таким образом, направление сукцессии соответствует критерию оптимиза-
ции в представленных моделях и оптимизацию сообществ можно сопоставить с 
сукцессией. Оптимизация разнообразия может быть дополнительным фактором 
смены стадий в ходе сукцессии. Каждая следующая стадия более эффективно 
использует ресурсы среды и поэтому может поддерживать все большую био-
массу. Увеличение эффективности использования ресурсов можно считать од-
ним из механизмов закономерной смены стадий сукцессии. 

Можно считать, что на рис. 4.2.1.1-1 оптимальные сообщества, существую-
щие в разных средах, находятся в светлой зоне на диагонали PG ≈ R, субопти-
мальные – по сторонам от нее. Положение оптимальных модельных сообществ 
на этой диагонали, то есть объем поглощенной энергии PG, определяется коли-
чеством энергии в среде, учитывая условие полного поглощения ресурса в 
наших моделях. Серые стрелки показывают направления сукцессии, то есть оп-
тимизации сообществ. 

Одум (1986) предлагает показатель B/R, то есть отношение биомассы сооб-
щества к его дыханию, рассматривать как отношение энергии, заключенной в 
структуре системы, к затратам энергии на поддержание жизнедеятельности, то 
есть как меру термодинамической упорядоченности системы. Этот показатель 
нельзя прямо сопоставить с нашими моделями, поскольку они не включают по-
казатель дыхания систем. У нас используется показатель общего количества 
ресурса, который можно сопоставить с PG. Однако, учитывая,  что в климаксных 
системах, которыми мы считаем оптимальные сообщества, показатель дыхания 
примерно равен валовой продукции, отношение B/R идентично отношению 
B/PG, которое соответствует критерию оптимизации в наших моделях. То есть, 
критерий оптимизации в наших моделях можно сопоставить с термодинамиче-
ской упорядоченностью систем. 

Отношение B/PG для каждого сообщества в его климаксном состоянии явля-
ется максимальным. Но этот максимум различен у разных сообществ и он, в 
соответствии с нашей гипотезой, определяется степенью стабильности среды и 
эволюционным уровнем организмов в сообществе (если нет внешних ограниче-
ний, например, недостатка видов в региональном пуле). Как видно из рис. 2.3-4 
(раздел 2.3), оптимальные популяции, существующие в нестабильной среде, 
достигают меньшей численности, чем существующие в стабильной среде, при 
этом оптимальное внутрипопуляционное разнообразие увеличивается (при про-
чих равных параметрах). Если учесть, что оптимальное число видов в менее 
стабильных средах также снижается, то, очевидно, что отношение B/PG для со-
обществ, адаптированных к нестабильным средам также снижается. Другой 
важный фактор, который может изменить соотношение B/PG – эволюционный 
уровень организмов. Его повышение снижает затраты на поддержание биомас-
сы, то есть позволяет иметь более высокую суммарную биомассу сообщества в 
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данных условиях среды и увеличивает соотношение B/PG. Таким образом, в со-
ответствии с нашей гипотезой, соотношение B/PG максимально для сообществ, 
состоящих из эволюционно продвинутых видов, и существующих в стабильной 
среде. 
 

Рис. 4.2.1.1-1. Стадии сукцессий и равновесные (климаксные) сообщества в 
осях «метаболизма сообщества». Сообщества расположенные по диагонали 
P=R находятся в равновесии, содержание органического вещества в этих эко-
системах не меняется (Одум, 1986, с изменениями). 

 
Необходимо учитывать, что в рассуждениях, приведенных выше, фигуриру-

ет валовая продукция сообщества. Если же перейти к показателям чистой про-
дукции, то тенденция оказывается противоположной. Так, Алимов (2006) при-
водит данные об изменении индекса Шеннона для сообществ зоопланктона и 
зообентоса в озерах в зависимости от соотношения продуктивности и дыхания 
(рис. 4.2.1.1-2). Из этого рисунка видно, что усложнение сообществ сопровож-
дается снижением отношения PN/R. Очевидно, что в этих данных использован 
показатель чистой продукции сообщества, который и должен закономерно сни-
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жаться в ходе сукцессии. Более сложные сообщества характеризуются меньшей 
продуктивностью в полном соответствии с концепцией сукцессии Одума. 

 
 
 
 

Рис. 4.2.1.1-2. Корреляция между ин-
дексом Шеннона для сообществ зоо-
планктона и зообентоса в озерах и 
отношением PN/R (Алимов, 2006). 

 
 
 
 
 

 
Чистая продуктивность единицы биомассы сообщества максимальна на са-

мых первых стадиях сукцессии, а продуктивность единицы площади (объема) 
сообщества максимальна на некоторых средних стадиях сукцессии, так как она 
какое-то время растет благодаря росту биомассы. Но затем продуктивность 
начинает снижаться. В климаксных стадиях чистая продуктивность минималь-
на. Поскольку биомасса сообщества не увеличивается, вновь образованная про-
дукция, если говорить о наземных сообществах, направляется на образование 
почвы или торфа92. Таким образом, для производства максимального урожая, 
который может быть изъят из экосистемы, оптимальны начальные и средние 
стадии сукцессии, которые характеризуются высокой продуктивностью и невы-
соким уровнем разнообразия. Эта закономерность имеет важное значение для 
разработки стратегии использования и сохранения биоразнообразия. 

 
 

4.2.1.2. Сукцессия как аналог серии сообществ, оптимальных в разных 
средах 

В ходе сукцессии круговороты элементов становятся более замкнутыми, 
увеличивается запас и время оборота питательных элементов, стабилизируется 
внутренний микроклимат экосистемы, стабильность системы в целом увеличи-
вается (Одум, 1986). Климаксная биота в значительной степени автономна от 
среды и имеет активную средопреобразующую функцию (см. Смирнова, Торо-
пова, 2008). Несмотря на то, что само развитие сообщества в ходе сукцессии 
изменяет среду, что и обусловливает смену стадий, можно считать, что внут-
ренняя среда сообщества при этом становится все более стабильной. В соответ-

                                                 
92 Это подтверждается данным о старых лесах, которые продолжают накапливать углерод в почве 

(Knohl et al., 2009; Luyssaert et al., 2008). 

- зоопланктон 
- зообентос PN/R 
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ствии с нашей гипотезой, стабилизация самого сообщества и его внутренней 
среды является важным фактором, влияющим на показатели оптимального раз-
нообразия. Можно предположить, что в ходе сукцессии по мере стабилизации 
внутренней среды сообщества будет происходить увеличение оптимальных по-
казателей видового разнообразия и снижение оптимальных показателей внут-
рипопуляционного разнообразия, то есть ячейки пространства лицензий будут 
становиться меньше, их число будет расти (см. ниже). 

Как сказано выше, мы можем сопоставить с климаксными стадиями опти-
мальные сообщества, а с сериальными стадиями - субоптимальные сообщества. 
Можно предположить, что эти субоптимальные состояния, соответствующие 
разным стадиям сукцессии, могут быть аналогичны сообществам, адаптирован-
ным к менее стабильным условиям среды, а климаксные сообщества – к более 
стабильным условиям. Такое сопоставление, на наш взгляд, правомерно еще и 
потому, что нередко сукцессионные стадии по разным причинам могут доволь-
но долго существовать в стационарных режимах. Например, если говорить о 
растительных сообществах, то луговые и рудеральные сообщества являются 
стационарными в данных условиях среды, хотя назвать их климаксными нельзя 
(Миркин, Наумова, 1997). Стационарность сукцессионных стадий может опре-
деляться множеством факторов, включая воздействие человека (сенокошение, 
выпас скота), колебания климата, периодические возмущения среды, особенно-
сти расселения растений. Примеры стационарных состояний, не достигающих 
климаксной стадии (циклических климаксов, антропогенных субклимаксов, 
локальных или эдафических климаксов) многочисленны (Одум,1986).  

В ходе сукцессии происходит закономерная смена видового состава сооб-
ществ, при которой изменяется соотношение видовых свойств. Виды пионер-
ных стадий, в целом, обладают более широкими экологическими нишами, их 
можно отнести к категории генералистов, в то время как с развитием сукцессии 
увеличивается доля специализированных видов. На ранних стадиях преоблада-
ют быстро растущие, неспециализированные виды, с широкими нишами, ориен-
тированные на выживание в относительно слабопредсказуемой среде, что соот-
ветствует небольшому числу широких ячеек пространства лицензий. На более 
поздних стадиях сукцессии они постепенно сменяются специализированными 
видами, занимающими более узкие ниши и ориентированными на существова-
ние в стабильных сообществах в исторически типичной среде. Сужение ниш и 
упорядочивание нишевой структуры может происходить даже в пределах одно-
го небольшого таксоцена. Например, анализ «изотопной подписи» (15N, 13С) 
сообществ коллембол в 4-х типах местообитаний (компостные кучи, городской 
газон, суходольный луг, ельник кисличник), которые можно сопоставить с раз-
ными стадиями сукцессии, показал, что в этом ряду ширина ниш разных видов 
коллембол становится уже, структура ниш упорядочивается. Также важно, что 
сообщества при этом становятся более стабильными (Kuznetsova, Semenina, 
2010; Kuznetsova et al., 2012).  



 347 

Видовое разнообразие в ходе сукцессии, как правило, увеличивается. Так 
называемый «парадокс снижения разнообразия в климаксе» можно объяснить 
увеличением характерных масштабов ценотической мозаики (см. раздел 4.2.1.4). 

Аналогом сукцессии93 может служить сезонная самоорганизация литораль-
ных сообществ псаммофильных инфузорий в Белом море, описанная Бурков-
ским с соавторами (Бурковский и др., 2003). Весной, по мере увеличения по-
ступления света и тепла (то есть доступной энергии) сообщество усложняется, 
растет видовое разнообразие и суммарная биомасса, одновременно стабилизи-
руются видовая структура и численности отдельных видов. Результатом этого 
является обратная зависимость между числом видов и коэффициентами вариа-
ции структуры сообщества (рис. 4.2.1.2-1). При этом, как отмечают авторы, ста-
бильность видовых популяций зависит не только от колебаний условий среды, 
но и от присутствия других видов в сообществе. Наиболее стабильны летние 
сообщества, которые характеризуются также максимальной сложностью. Осе-
нью, по мере уменьшения количества света и снижения температуры происхо-
дит обратный процесс деградации сообщества – видовая структура упрощается 
и дестабилизируется. Сходные процессы зафиксированы также и в эксперимен-
тах с искусственным затенением сообществ. 

 
Рис. 4.2.1.2-1. Снижение вариабельности численности видов (слева) и видовой 
структуры сообществ (справа) по мере роста числа видов в ходе сезонной сук-
цессии (Бурковский и др., 2003). CV – коэффициент вариации. 

 
Описанные выше тенденции полностью соответствуют направлениям изме-

нения оптимальных уровней разнообразия при стабилизации сообщества в ходе 
сукцессии. На первых этапах развития сообщества, когда механизмы внутрен-
ней экологической регуляции еще отсутствуют, оптимальные уровни разнооб-
разия определяются параметрами стабильности внешней среды и интенсивно-
сти потока ресурса в ней. По мере развития сообщества, его усложнения и уве-
личения видового разнообразия происходит стабилизация его внутренней сре-
                                                 
93 Авторы считают, что сообщество простейших за свет быстрой смены поколений организмов мо-
жет за один сезон пройти путь настоящей сукцессии.  Долговременные изменения сообщества, ко-
торые наблюдаются в течение ряда лет, авторы связывают с изменениями среды под действием 
внешних факторов  (заиление и уплотнение  грунта, снижение концентрации кислорода и т.п.) (Бур-
ковский, Мазей, 2008). 
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ды. В соответствии с нашей гипотезой, сообщества ранних стадий сукцессии 
должны состоять из популяций, оптимальных в нестабильной среде, и в ходе 
сукцессии заменяться популяциями, оптимальными в более стабильных средах. 
Поэтому сообщества ранних стадий можно сопоставить с сообществами, опти-
мальными в менее стабильных средах, климаксные сообщества – с сообщества-
ми, оптимальными в более стабильных средах. Последовательные переходы 
между оптимальными сообществами, адаптированными к средам с разной сте-
пенью стабильности, образуют оптимальную траекторию сукцессии (рис. 
4.2.1.2-2). Отклонения от оптимальных траекторий сукцессии могут быть вы-
званы различными внешними факторами, которые изменяют условия среды или 
нарушают сообщества. Ниже, в разделе 4.2.1.4 в качестве примеров таких отк-
лоений приведены эвтрофикация и влияние на сообщество инвазийного вида. 

 

Рост числа видов и усложнение структуры сообщества сопровождаются со-
вершенствованием механизмов регуляции и дальнейшей стабилизацией среды. 
Этот «автокаталитический» процесс идет до тех пор, пока не будет достигнут 
предел дробления ниш, который в рамках нашей модели определяется интен-
сивностью потока ресурса, степенью стабильности внешней по отношению к 
сообществу среды и максимальным использованием потенциала регионального 
пула видов. Это соответствует взгляду Одума (1986) на сукцессию как на меха-
низм самоорганизации биосистем, при котором система накапливает разнообра-
зие и специализацию до тех пор, пока уровень неопределенности внешней сре-
ды не обратит дальнейшее усложнение организации во вред системе.  
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Рис. 4.2.1.2-2. Предполагаемое 
изменение оптимальных парамет-
ров популяций в сообществах раз-
ных сукцессионных стадий. Оп-
тимальная траектория сукцессии 
показана серыми стрелками. 
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4.2.1.3. Изменение соотношения видовых свойств в ходе сукцессии 
В ходе сукцессии изменяется соотношение признаков r- и К-стратегии в ви-

довом составе сообщества (Одум, 1986). Основным показателем этих стратегий 
является соотношение затрат на размножение или приспособление организмов к 
среде: r–стратегия направлена на образование максимально возможного числа 
потомков (большая часть энергии и времени тратится на размножение); К-
стратегия – на максимизацию приспособленности потомков к данной среде 
(больше энергии и времени тратится на приспособление и выживание в среде) 
(Одум, 1986; Пианка, 1981). Закономерно изменяются также размеры потомства 
и взрослых организмов: r-стратеги имеют более мелкие размеры и много мелких 
потомков или семян; К-стратеги имеют более крупные размеры и меньшее ко-
личество более крупного потомства или семян.  

Мак-Артур предложил общую модель r- и К-отбора (см.: Одум, 1986): в сре-
де, где ресурсов много, а плотность организмов низка, побеждают r-стратеги с 
быстрым ростом популяций, а в среде с высокой плотностью организмов по-
беждают К-стратеги94. Виды с быстрым размножением преобладают в ненасы-
щенной и неопределенной среде, подверженной периодическим стрессам 
(штормы, засухи). К-стратеги, у которых больше энергии идет на повышение 
конкурентоспособности, выигрывают в стабильной насыщенной среде. Если 
соотносить эти две стратегии со стадиями сукцессии, то r-стратеги соответ-
ствуют пионерным стадиям, К-стратеги – климаксным стадиям95 (Одум, 1986). 
Если говорить о растениях, то раннесукцессионные виды быстро колонизируют 
новые участки и быстро растут на свету, но являются слабыми конкурентами в 
плотно заселенном сообществе. Позднесукцессионные виды – медленно растут, 
дольше живут, теневыносливы, имеют более крупные размеры. В ходе сукцес-
сии r-стратеги замещаются К-стратегами (Одум, 1986; Пианка, 1981). 

Наиболее заметна замена r-стратегов на к-стратегов в ходе сукцессии расти-
тельных сообществ от травянистых стадий до зрелого леса, в ходе которой ко-
роткоживущие и мелкие травянистые растения замещаются все более крупными 
и долгоживущими кустарниками и деревьями. Но и внутри сукцессий травяных 
сообществ (например, степных) происходит аналогичный процесс. При восста-
новлении распаханной степи за 20 - 40 лет сменяются стадии однолетних сор-
няков (2-5 лет), короткоживущих злаков (3 – 10 лет), среднесукцессионных 
многолетних злаков (10-20 лет), климаксных многолетних злаков (Одум, 1986).   

В водных сообществах проследить сукцессию сложнее, так как в них боль-
шую роль имеют внешние потоки вещества, которые сильно влияют на ход сук-
цессии, и даже могут его поворачивать вспять, например, при эвтрофикации 
(см. раздел 4.2.1.4). И все же, для прибрежных мелководных экосистем показа-
но, что в них происходят примерно такие же процессы – увеличение размеров 
                                                 

94 Мак Артур считал, что К-стратегия преобладает в тропиках, а r-стратегия - в сезонном климате 
(выводки у птиц умеренной зоны больше, чем у тропических птиц) (цит. по Одум (1986) 

95 Одум (1986) отмечает также, что r-стратеги свойственны для начальных стадий заселения ост-
ровов, а на поздних стадиях давление отбора начинает благоприятствовать вселению К-стратегов. 
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организмов, снижение продуктивности и скорости размножения видов (Одум, 
1986). Кроме того, исследования озер дают множество примеров, когда антро-
погенные воздействия (эвтрофирование, загрязнение, перелов и др.) ведут к за-
мене животных с длительными циклами развития на более мелкие короткоцик-
ловые виды, что соответствует переходу к доминированию r-стратегов (Алимов, 
1994). В простых озерных сообществах преобладают r-стратеги с высокой ско-
ростью размножения и короткими жизненными циклами, которые могут быстро 
наращивать биомассу, в сложных сообществах преобладают К-стратеги с длин-
ными циклами развития. 

Изменение соотношения r- и К-стратегов в ходе сукцессии непосредственно 
не предсказывается нашими моделями. Как следует из вывода 2.3.6 (раздел 2.3), 
популяции могут адаптироваться к нестабильным средам разными способами: 
увеличением разнообразия производимых потомков, увеличением скорости ро-
ста популяции, увеличением ширины зоны индивидуальной толерантности, 
снижением смертности. Первые два способа можно отнести к r-стратегии, вто-
рые два ‒ к К-стратегии. То есть, мы предполагаем, что соотношение r- и К-
стратегов в сообществах, адаптированных к стабильным и нестабильным стаци-
онарным средам, может быть одинаковым и не изменяться закономерным обра-
зом при изменении стабильности среды. Однако в случае сукцессий речь идет 
не только об изменении степени стабильности среды, а, прежде всего, о выходе 
системы из стационарного режима, которое заключается в уничтожении или 
существенном нарушении существовавшего ранее сообщества. Очевидно, что в 
этих условиях преимущество получают, прежде всего, быстро размножающиеся 
и расселяющиеся виды, то есть r-стратеги, которые затем уступают свое место 
более конкурентоспособным K-стратегам. 

 
4.2.1.4. Различные траектории сукцессий и принцип оптимального разно-

образия 
Парадокс снижения разнообразия в климаксе 

В соответствии с концепцией Одума (1986), в ходе сукцессии сложность си-
стемы нарастает и видовое богатство увеличивается, что соответствует предпо-
ложениям гипотезы оптимального разнообразия биосистем. Примеров того, что 
разнообразие в ходе сукцессии растет, а затем стабилизируется на некотором 
максимальном уровне, довольно много. Например, при сравнении различных 
стадий зарастания полей (до 200 лет) в Джорджии (США) Nicholson, Monk, 
(1974) показали, что число видов растений увеличивается в наземном ярусе, 
подлеске, кустарниковом ярусе и в древесном пологе, и выходит на плато в 
промежутке от 70 до 120 лет. Доля травянистых растений, при этом снижается. 

Однако ряд авторов указывают на то, что на последних стадиях сукцессии 
видовое разнообразие снижается. Например, есть данные о том, что максималь-
ное видовое разнообразие наблюдается в конце травяной стадии или в молодом 
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лесу, а в спелом лесу оно существенно ниже96 (см.: Бигон и др., 1986; Уиттекер, 
1980). В лесах Карелии выявлено самое высокое разнообразие на вырубках, ко-
торое затем неуклонно снижается в древостоях всех типов (Крышень, 2006).  

Одной из причин регистрируемого снижения показателей видового богат-
ства в климаксных сообществах может быть увеличение масштаба ценотиче-
ской мозаики в ходе сукцессии. Характер изменения видового разнообразия в 
ходе сукцессии зависит от соотношения двух процессов, которые влияют на 
«точечное» видовое разнообразие противоположным образом - роста числа по-
тенциальных ниш и увеличения размеров организмов. Исследователи часто 
оперируют данными о видовом богатстве лишь каких-то фрагментов биоценоза, 
поэтому данные могут показывать снижение видового разнообразия на кли-
максных стадиях. 

В ходе сукцессии виды-эдификаторы создают биотически гетерогенную сре-
ду, необходимую для существования подчиненных видов. Средопреобразую-
щий эффект ключевых видов определяется размерами их популяционных моза-
ик (Смирнова, Торопова, 2008), масштаб которых, очевидно, намного больше, 
чем в травяных сообществах. Увеличение характерного масштаба проявляется 
даже в ходе развития травяных стадий. Так, исследование зарастания на протя-
жении 60 лет заброшенных полей в Миннесоте (США) показало, что локальное 
разнообразие внутри пробных площадок снижалось, в то время как общее раз-
нообразие в пределах полей увеличивалось одновременно с ростом несхожести 
отдельных площадок в пределах поля. Одновременно сокращалось число одно-
летних видов, росло число многолетних и древесных видов (Inouye et al., 1987) – 
при зарастании заброшенных полей происходит увеличение почвенного азота и 
одновременно сокращение локального разнообразия. Но разнообразие на поле 
увеличивается одновременно с ростом несхожести отдельных площадок в пре-
делах поля (рис. 4.2.1.4-1).  

Рис. 4.2.1.4-1. Рост числа видов на поле с увеличением времени после его забра-
сывания и уменьшение индекса сходства Жаккара между площадками внутри 
одного поля (Inouye et al., 1987). 

                                                 
96 Увеличение разнообразия на средних стадиях сукцессии и сокращение на поздних, когда био-

масса продолжает расти, может быть причиной выявления «горбатой» зависимости числа видов от 
биомассы (см. раздел 3.2.2.4), если в этот график попадают участки с разными стадиями сукцессии. 
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Можно предположить, что из-за изменения характерного масштаба сооб-
ществ в ходе сукцессии локально и ненадолго могут возникать более высокие, 
чем оптимальные, уровни разнообразия. Например, при переходе от травяных 
стадий к кустарниковым и древесным. 

Как отмечают Смирнова, Торопова (2008), снижение видового разнообразия, 
как правило, совпадает с развитием взрослых растений первого поколения 
позднесукцессионных деревьев, образующих сомкнутый затеняющий полог. 
Этот этап ошибочно принимается за климакс. Однако формирование первого 
поколения позднесукцессионных видов – это лишь начальный этап восстанови-
тельных сукцессий, когда еще не сформировались устойчивые потоки поколе-
ний видов-эдификаторов. Так, для бореальной зоны Европейской части России 
100-200-летние ельники не являются климаксными сообществами. Минималь-
ное время сукцессии, приводящей к формированию квазиклимакса, охватывает 
2-3 поколения позднесукцессионных видов, то есть 600 – 1000 лет. Сегодня в 
таежных лесах Европейской России настоящие климаксные сообщества практи-
чески полностью отсутствуют, они распались на два типа сообществ – соб-
ственно лесные и сообщества открытых местообитаний и экотонов - каждый их 
которых может поддерживать существование только части видов (Смирнова и 
др., 2006; Смирнова, Торопова, 2008). 

Кроме того, необходимо учитывать изменения масштабов зоогенной цено-
тической мозаики, которая в некоторых типах сообществ может играть суще-
ственную роль. 

Сокращение видового разнообразия на последних стадиях сукцессии фор-
мально противоречит предположениям гипотезы оптимального разнообразия. 
Но, как мы показали выше, это противоречие исчезает, если учесть увеличение 
в ходе сукцессии размеров особей, образующих сообщество, и, соответственно, 
размеров биоценотической мозаики. 

 
Эвтрофикация как переход на более раннюю стадию сукцессии 

Эвтрофикация - результат нетипичного для данной экосистемы увеличения 
потока ресурсов. Такое изменение среды выводит сообщества из стационарного 
режима и дестабилизирует их. В разделе 3.4.3.3 мы приводили данные Алимова 
(1997) о дестабилизации сообществ озер при превышении показателя первичной 
продуктивности уровня 3000 ккал/м2 в год.  

Как было сказано выше (раздел 4.2.1.1), сукцессия направлена в сторону ра-
венства количеств поглощенной сообществом энергии (PG) и затраченной им на 
самоподдержание (R), то есть PG/R=1. Резкое увеличение поступающего в си-
стему потока ресурса увеличивает это соотношение, то есть отбрасывает систе-
му на более раннюю стадию сукцессии, причем – на другую траекторию разви-
тия, соответствующую более интенсивному потоку ресурса в среде (перемеще-
ние с траектории 1 на траекторию 2 на рис. 4.2.1.4-2). Видовое разнообразие при 
этом может изменяться в разных направлениях – как увеличиваться, так и 
уменьшаться, поскольку более ранние стадии сукцессии на другой траектории 
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развития могут характеризоваться как меньшими, так и большими уровнями 
разнообразия, учитывая больший поток ресурса. Характер изменения видового 
разнообразия, вероятно, будет определяться величиной и скоростью изменений 
потока ресурса, поступающего в экосистему. 

 
Рис. 4.2.1.4-2. Перемещение экосистемы на более раннюю стадию сукцессии 
при добавлении ресурса (объяснения в тексте). 

 
Снижение числа видов при эвтрофикации формально противоречит принци-

пу оптимального разнообразия, так как наши модели говорят о повышении оп-
тимальных значений видового разнообразия при увеличении потока ресурса. 
Однако тот факт, что эвтрофикация выводит сообщества из стационарного ре-
жима и, по нашему предположению, переводит экосистему на более раннюю 
стадию другой траектории сукцессии, снимает это противоречие. При выходе 
сообщества из стационарного состояния и его перемещении на более раннюю 
стадию сукцессии число видов вполне может снижаться. 
  
Влияние регионального пула видов и инвазий на ход сукцессии 

Как и любую совокупность видов, региональный пул можно представить в 
виде набора фундаментальных ниш. В соответствии с лицензионно-нишевой 
концепцией, процесс оптимизации разнообразия на популяционном и биоцено-
тическом уровнях будет заключаться в максимально плотном заполнении ячеек 
пространства лицензий реализованными нишами из регионального пула видов. 
Этот процесс можно сопоставить с автогенной сукцессией. 

Возможности регионального пула видов далеко не всегда совпадают с опти-
мальной структурой ячеек лицензионного пространства. Для формирования 
устойчивого сообщества необходимо не просто достаточное (оптимальное) чис-
ло видов, но эти виды должны представлять собой исторически сложившиеся 
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коадаптивные комплексы97, способные максимально эффективно использовать 
ресурсы среды и устойчиво поддерживать геохимический круговорот (Вахру-
шев, Раутиан, 1993). 

Результатом недостатка видов в региональном пуле могут быть различные 
«парадоксальные» эффекты в распределении биоразнообразия. Один из приме-
ров - наблюдаемая для некоторых типов экосистем «горбатая» форма зависимо-
сти числа видов от продуктивности местообитания (см. раздел 3.2.2.4), показы-
вающая, что видовое разнообразие максимально при средних значениях про-
дуктивности, хотя из теоретических соображений следовало бы ожидать поло-
жительной зависимости числа видов от продуктивности и максимального числа 
видов в наиболее продуктивных местообитаниях.  

Вселение чужеродных видов может приводить к радикальной перестройке 
видовой структуры сообществ. Наиболее интересен случай трансформации со-
общества рыб в Рыбинском водохранилище (рис. 4.2.1.4-3, Карабанов, 2009; 
Павлов и др., 2009; Dgebuadze et al., 2008), поскольку он, на наш взгляд, может 
быть ситуацией возникновения разнообразия, превышающего оптимальный 
уровень. Примеров таких ситуаций практически нет, так как в большинстве 
случаев разнообразие в результате различных нарушений сообществ оказывает-
ся ниже оптимального.  

Как видно из рис. 4.2.1.4-3, в 1970-80-е гг. в нем доминировала корюшка, 
популяции которой обосновались в водохранилище спустя небольшое время, 
после его заполнения в 1947 г. В 1990-е гг. сообщество рыб было выведено из 
этого стационарного режима, возможно, в результате климатических изменений 
и одновременного появления южного вселенца – каспийской тюльки. Однако в 
начале 2000-х гг. сообщество вновь вышло на стационарный режим, но уже с 
другим доминантом – тюлькой. При этом наибольшее разнообразие наблюда-
лось в период дестабилизации сообщества. На основании гипотезы об опти-
мальном разнообразии мы можем предположить, что до и после периода деста-
билизации и перестройки сообщества рыб разнообразие приближается к опти-
мальному уровню, насколько это возможно в имеющихся условиях. В период 
перестройки разнообразие превышало оптимальный уровень.  

                                                 
97 По определению  Длусского (1981), коадаптивный комплекс – группа видов, связанных конку-

рентными и мутуалистическими отношениями, заселяющая один биогеоценоз. 
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Рис. 4.2.1.4-3. Вверху – относительная численность различных видов рыб в 
осенних уловах пелагического трала в Рыбинском водохранилище (Карабанов, 
2009). Внизу - примерная оценка качественного характера изменений видового 
разнообразия в ходе перестройки сообщества рыб. 
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4.2.2.  
Механизмы формирования видового разнообразия:  

конкуренция, «нейтральные» взаимодействия видов  
и оптимизация 

 

 
 
4.2.2.1. Формирование структуры сообществ в результате взаимодействия 

видов 
Принцип конкурентного исключения и поиск механизмов, нейтрализующих его 

Межвидовая конкуренция традиционно считается одним из основных фак-
торов, определяющих видовое разнообразие в экологических сообществах. Бо-
лее того, извилистый путь развития науки привел к тому, что вопрос о биотиче-
ских факторах, формирующих разнообразие как бы «вывернулся наизнанку» и 
превратился в поиск механизмов, позволяющих видовому разнообразию суще-
ствовать вопреки межвидовой конкуренции и принципу конкурентного исклю-
чения.   

Представление о том, что виды, использующие одни и те же ресурсы и нуж-
дающиеся в одинаковых условиях, не могут обитать вместе, существует уже 
более 100 лет (Palmer, 1994). После работ Вольтерры и Гаузе в 1920-30 гг. оно 
стало одним из центральных положений экологии сообществ. Вольтерра, иссле-
дуя систему уравнений, описывающих конкуренцию двух видов за один ресурс, 
показал, что среди её решений имеются «точки равновесия», в которых они мо-
гут сосуществовать, но эти решения не являются устойчивыми и реализация 
таких состояний маловероятна. Из этого был сделан вывод, что при конкурен-
ции нескольких видов за один ресурс, скорее всего, будет выживать только 
один из них. Возможность полного вытеснения одного вида другим продемон-
стрировал Гаузе в лабораторных опытах с инфузориями. Представление о том, 
что виды с одинаковыми потребностями, занимающие одну и ту же экологиче-
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скую нишу, не могут устойчиво сосуществовать, стало восприниматься как од-
но из основных экологических правил и получило название "принципа конку-
рентного исключения» или «принципа Гаузе (Вольтерры-Гаузе)»98. Уже в самой 
формулировке этого принципа заключается основной механизм, позволяющий 
избежать его действия – различный характер использования видами ресурсов, 
то есть разделение их экологических ниш. При существовании видов в разных 
нишах выполняется условие, вытекающее из модели Вольтерры - сосущество-
вание конкурентов возможно, если внутривидовая конкуренция сильнее межви-
довой, то есть каждая популяция должна подавлять свой собственный рост 
больше, чем она подавляет рост своего конкурента.   

Исследованиям конкуренции было посвящено большое число экспериментов 
и наблюдений в природе результаты которых подтверждают, что конкуренция и 
разделение экологических ниш действительно существуют (краткий обзор см. 
Букварева, Алещенко, 2012), причем примеры конкуренции имеются не только 
между близкими видами, но и межу далекими друг от друга таксонами и даже 
между представителями различных царств природы, например, между росянка-
ми и пауками (Jennings et al., 2010). 

Поиски механизмов, которые бы позволяли «обойти» принцип конкурентно-
го исключения и сосуществовать видам в природе, сформировали обширную 
область исследований, включающую эксперименты, наблюдения в природе и 
математическое моделирование. Предложено более сотни механизмов и не-
сколько вариантов их классификации (Barot, 2004; Chase, 2005; Chesson, 2000; 
Palmer, 1994; Wilson, 1990; Wright, 2002). Многообразие механизмов, позволя-
ющих избегать конкурентного исключения, можно представить в виде схемы на 
рис.4.2.2.1-1 (на основании классификации Chesson, 2000).  

Виды могут сосуществовать благодаря действию как одного типа указанных 
на рис. 4.2.2.1-1 механизмов, так и в результате их комбинации. Например, как 
показал Loreau (2004), пространственная и временная вариабельность среды 
делают возможным сосуществование «избыточных» видов в локальном место-
обитании, что в рамках классической модели Лотки-Вольтерры невозможно, и 
именно наличие этих «избыточных» видов обеспечивает устойчивость сообще-
ства в изменяющейся среде. 

Tilman, Pacala (1993) приводят обзор 7 различных гипотез о механизмах со-
существования конкурирующих видов, в результате которых может формиро-
ваться положительная связь разнообразия и продуктивности, которая выявляет-
ся как в экспериментах, так и при обследовании природных сообществ (см. раз-
делы 3.2.2.2, 3.4.2.2): 
- сочетание одного ресурса и одного физического или химического фактора 

среды, которые варьируют в пространстве; 
- два или больше лимитирующих ресурса, которые распределены в простран-

стве гетерогенно; 

                                                 
98 Различные формулировки этого принципа приведены в статье  Palmer (1994). 
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- колебаний факторов во времени; 
- сочетание конкуренции и колонизации местообитаний в гетерогенной среде; 
- взаимодействие трех трофических уровней; 
- аггрегированное расселение видов (аналог гетерогенности среды, который 

создается самими организмами);  
- конкурентная идентичность видов, аналог нейтральной теории. 

 
Рис.4.2.2.1-1. Группы основных механизмов, позволяющих нейтрализовать дей-
ствие принципа конкурентного исключения. 

 
 

Конкуренция как механизм формирования ниш 

Теорию ниш можно считать одним из ключевых компонентов экологии со-
обществ. Основным фактором, который формирует структуру ниш в сообще-
стве, традиционно считается соотношение внутривидовой и межвидовой конку-
ренции.  
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Теория предсказывает, что внутривидовая конкуренция за один ресурс 
должна способствовать расширению ниши и даже ее разделению ниши на суб-
ниши через направленный или дизруптивный отбор. Это способствует увеличе-
нию внутривидовых вариаций и экологическому полиморфизму. Несколько 
экспериментальных тестов подтвердили, что при усилении внутривидовой кон-
куренции происходит рост вариаций (см. Svanback, Bolnik, 2007). В экспери-
ментах усиление внутривидовой конкуренции имитируется с помощью увели-
чения плотности популяций. Например, показано, что при повышении плотно-
сти дрозофилы быстрее развивают устойчивость к токсическим добавкам в пи-
ще, что интерпретируется как расширение ниши (Bolnik, 2001). В эксперимен-
тах с трехиглой колюшкой Svanback, Bolnik (2007) показали, что при увеличе-
нии плотности рыб в садках происходит быстрое расширение пищевой ниши за 
счет изменения поведения (см. ниже, раздел 4.2.3.2). Некоторые наблюдения в 
природе, в частности за жабами и каланами, также подтверждают, что внутри-
видовая конкуренция усиливает внутрипопуляционные вариации в использова-
нии ресурсов (см. Agashe, Bolnik, 2010) 

Межвидовая конкуренция, наоборот, теоретически должна приводить к 
сужению ниш и к их расхождению на оси факторов среды. Наиболее ярко это 
проявляется в явлении межвидового смещения признаков, когда ниши конкури-
рующих видов при совместном обитании расходятся дальше, чем при их раз-
дельном обитании расходятся по разным нишам (см. обзор Dayan, Symberloff, 
2005). При ослаблении или отсутствии межвидовой конкуренции наблюдается 
увеличение фенотипической изменчивости, известное как явление «высвобож-
дения признака», что свидетельствует о расширении экологических ниш (см. 
раздел 3.3.1). 

 «Правило лимитирующего сходства» пытается ответить на вопрос, какова 
максимальная степень перекрывания ниш, которая позволяет видам сосуще-
ствовать, деля одномерный ресурс. 40 лет назад для модификаций модели Лот-
ки-Вольтерры было показано, что вероятность сосуществования видов доста-
точно велика, если средние значения функций потребляемых ими ресурсов раз-
личаются не меньше, чем на величину стандартного отклонения этих функций 
(May, MacArthur, 1972)99. Позже Мэй также показал, что чем сильнее перекры-
ваются ниши видов, тем меньше диапазон условий, в которых они могут сосу-
ществовать (цит. по Бигон и др., 1989). С тех пор это правило принципиально не  
изменилось, несмотря на разработку все более изощренных моделей (Szabo, 
Mezena, 2005).  

«Правило разнообразия лимитирующих факторов» рассматривает разделе-
ние видами многомерного нишевого пространства. Самый простой вариант со-
существования видов – использование ими разных ресурсов, когда ниши не пе-
рекрываются. В более сложном случае все виды используют один и тот же 
набор ресурсов, но лимитирующими для разных видов оказывают разные ре-

                                                 
99 Допустимая степень перекрытия ниш увеличивается в нестабильной среде (см. раздел 3.2.3) 
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сурсы. Каждый вид ограничен своим ресурсом, то есть менее эффективен при 
низкой концентрации того ресурса, которого ему нужно больше всех, чтобы 
увеличивать численность (Petersen, 1975) или каждый вид в большей степени 
потребляет тот ресурс, который больше ограничивает его собственный рост 
(Tilman, 1982). В соответствии с этим правилом, принцип конкурентного ис-
ключения в одной из формулировок гласит, что число видов, неограниченно 
долго сосуществующих с постоянными численностями в гомогенном неменяю-
щемся местообитании, не может превышать числа плотностнозависимых фак-
торов, лимитирующих развитие их популяций (Гиляров, 2010).  
 
Конкурентное исключение – правило или исключение из правил? 

Но можно ли считать имеющиеся факты о действии конкуренции в природе 
и в экспериментах доказательством действия принципа конкурентного исклю-
чения и невозможности сосуществования видов в одной экологической нише? 
Принцип конкурентного исключения и представление о разделении ниш, как о 
необходимом условии сосуществования видов, оказались гипотезами, которые 
практически невозможно ни опровергнуть, ни доказать (Бигон и др.,1989; Гиля-
ров, 2002; Пианка, 1981). С одной стороны, само по себе обнаружение диффе-
ренциации ниш между сосуществующим видами не является доказательством 
того, что эти различия необходимы или достаточны для их долговременного 
сосуществования. С другой стороны, отсутствие разделения ниш в природе не-
возможно доказать, так как даже в том случае, когда различия ниш не выявле-
ны, всегда можно утверждать, что они все-же имеются по неучтенным в иссле-
довании параметрам. В целом получается логически порочный круг: описание 
разных видов производится на основании различий между ними, а из того фак-
та, что виды различаются, делается вывод о том, что эти различия – необходи-
мое условие для их сосуществования. 

Принцип конкурентного исключения противоречит наблюдаемому многооб-
разию живой природы. Как отмечают Миркин и Наумова (2002), принцип кон-
курентного исключения «работает» либо в экспериментально созданных усло-
виях микрокосма, либо на листе бумаги…». В наиболее яркой форме это несо-
ответствие подчеркнул Хатчинсон на примере планктонного сообщества, где в 
поверхностном слое воды живут вместе десятки видов микроскопических водо-
рослей и цианобактерий, конкурирующих за крайне ограниченный набор ресур-
сов – свет, несколько элементов минерального питания и углекислый газ. Тот 
же вопрос был поставлен и в отношении огромного разнообразия тропических 
лесов100 и коралловых рифов (Connell, 1978). Описание многочисленных случа-
ев сосуществования в одном местообитании видов со сходными потребностями 
привело к формированию в начале 1980-х годов представления о том, что прин-
цип конкурентного вытеснения видов – это не правило, а, скорее, исключение 
из правил. Вместо него в природе действует «принцип сосуществования». При-

                                                 
100 На одном гектаре влажного тропического леса могут расти сотни видов деревьев. 
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чем последний является эмпирическим обобщением многочисленных наблюде-
ний, в то время как принцип конкурентного исключения – теоретическое след-
ствие простой математической модели и лабораторных экспериментов, условия 
которых далеки от того, что реально происходит в природе (Гиляров, 2010; 
Ghilarov, 1984).  

Исследования последних лет подтверждают возможность широкого пере-
крывания ниш разных видов. Так, для тропических и листопадных лесов было 
показано, что у разных видов деревьев внутривидовая изменчивость выше меж-
видовой (Clark, 2010; Hubbel, 2005). Например, на юго-востоке США средние 
значения скорости роста деревьев разных видов, обитающих вместе, примерно 
одинаково реагировали на межгодовые изменения влажности, причем у каждого 
вида выявлена очень большая вариабельность реакций отдельных деревьев, 
намного превышавшая средние различия между видами (рис. 4.2.2.1-2).  

 

 
Рис. 4.2.2.1-2. Динамика скорости прироста красного клёна (Acer rubrum) и 
ниссы лесной (Nyssa sylvatica). Сплошные линии ‒ средние значения для вида, 
пунктир ‒ границы 95% вариаций (Clark, 2010). 

 
Практически полное перекрывание ниш обнаружено у травяной и остромор-

дой лягушек в разных частях их ареала (Северцов и др., 1998). Широкое пере-
крывание ниш выявлено и для инвазийных видов. Например, среди элодей, 
проникших в Европу, есть два вида с очень сходными экологическими требова-
ниями и широким перекрыванием ниш в течение вегетационного периода 
(Herault et al., 2008).  

Особый интерес представляют так называемые «виды-двойники»101 , выяв-
ление которых быстро росло последние 20 лет благодаря распространению ме-
тодов геносистематики. Они обнаружены в различных таксонах животных и в 
разных географических регионах — от полюсов — до экватора (Bickford et al., 

                                                 
101 Виды, практически не различимые морфологически, которые ранее считались одним видом, но 

позднейшие  исследования показали, что это разные виды. 
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2006; Pfenninger, Schwenk, 2007). Описаны случаи, когда после выявления «ви-
дов-двойников» прежний вид-генералист оказывался комплексом новых видов-
специалистов. Прежде всего, это касается случаев специализации растительно-
ядных насекомых на разных видах растений (Blair et al., 2005; Hebert et al., 2004; 
Stireman et al., 2005) или специализации насекомых-паразитоидов на личинках 
разных видов насекомых (Kankare et al., 2005; Smith et al., 2006), то есть опреде-
ляется видовым разнообразием хозяев. В этих случаях различие экологических 
ниш видов-двойников очевидно. Однако часто после описания «видов-
двойников» удается выявить лишь незначительные экологические различия 
между ними (см., например, Орлов, 2007). Описаны также практически иден-
тичные в экологическом плане «виды-двойники», например, осы, опыляющие 
один вид инжира (Molbo et al., 2003). 
 
«Нейтральная» теория 

Наиболее радикальным «путем обхода» принципа конкурентного исклю-
чения можно считать «нейтральную теорию». Накопление данных о возмож-
ности сосуществования экологически близких видов привело к мысли, что 
виды могут сосуществовать не в силу различий, а в силу сходства своих ха-
рактеристик. Как отмечает Гиляров (2007), эту идею высказывали Раменский 
и Глисон еще в 1920-е гг. Гиляров (1981) тоже предположил, что исследован-
ные им два близких вида дафний, живущие в одном озере, сосуществуют 
именно в силу сходства их экологических характеристик – было показано, что 
их сезонная динамика плодовитости и численности практически идентична, то 
есть контролируется одними и теми же факторами. В начале 2000-х гг. Hubbell 
(2001) и Bell (2000, 2001) независимо друг от друга предложили нейтральную 
теорию102, которая бурно развивалась последние 10 лет и была наиболее часто 
моделируемой и тестируемой в природе концепцией (Doncaster, 2009; Clark, 
2008; Gaston, Chown, 2005), хотя многие специалисты выступают против нее 
(Clark, 2008). 

Нейтральная теория рассматривает локальное сообщество как часть окру-
жающего мета-сообщества, из которого в него постоянно мигрируют виды – по 
аналогии с концепцией равновесия в теории островной биогеографии МакАрту-
ра-Вильсона. В локальном сообществе имеется некоторое постоянное число 
мест, которые могут быть заняты особями разных видов. Все особи независимо 
от их видовой принадлежности имеют равные шансы на выживание в каждой 
точке пространства (это свойство называется «нейтральностью» или «функцио-
нальной эквивалентностью» видов). Структура локального сообщества форми-
руется как результат баланса скоростей смертности, рождаемости, миграции и 
видообразования, свойственных разным видам. Видовой состав при этом может 
меняться – происходит случайный процесс замещения видов (так называемый 
«экологический дрейф»). В нейтральных моделях имеется сильная конкуренция 

                                                 
102 Очерк истории развития нейтральной теории можно найти у  Chave (2004). 
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между особями за места в сообществе, но исход этой конкуренции не зависит от 
видовых характеристик.  

Многие экологи считают, что функциональная эквивалентность видов в 
нейтральных моделях противоречит основным представлениям экологи (Chave, 
2004; Gaston, Chown, 2005), но Hubbell (2005) подчеркивает, что эквивалент-
ность следует понимать не как идентичность свойств видов, а как равные шансы 
на успех у видов с разными экологическими характеристиками в результате 
разнонаправленного отбора в многовидовых сообществах. Модели подтвер-
ждают, что виды с различающимися характеристиками могут достигать эколо-
гической эквивалентности в игре с нулевой суммой (Doncaster, 2009). 

Основным методом проверки нейтральной теории в природе является анализ 
соответствия между данными о природных сообществах и предсказанными 
нейтральными моделями пространственными распределениями и относитель-
ным обилием видов. Для некоторых сообществ нейтральная теория объясняет 
распределения обилия видов, лучше, чем нишевая (Bell et al., 2006; Holyoak, 
Loreau, 2006; Volkov et al., 2007), для других — хуже (McGill et al., 2006). Одна-
ко как показывают последние модели, характер распределений не может одно-
значно указывать на характер механизмов, так как сходные распределения ви-
дового разнообразия получаются и в нейтральных, и в нишевых моделях (Adler 
et al., 2007; Chase, 2005; Chave et al., 2002). В природе тоже зафиксированы слу-
чаи, когда при очевидном расхождении видов по нишам распределение их от-
носительного обилия совпадает с предсказаниями нейтральной теории (Harpole, 
Tilman, 2006). 
 
Нейтрально-нишевой континуум условий сосуществования видов 

На самом деле нишевая и нейтральная теории не противоречат друг другу. 
Модели конкуренции на основе уравнений Лотки-Вольтерры показывают, что 
сосуществование видов может быть результатом как различий между видами, 
так и их сходства. Исследуя эти возможности, Chesson (2000) выделил два ос-
новных типа механизмов сосуществования видов: 
- выравнивающие (нейтральные) механизмы, минимизирующие различия 

между приспособленностями видов; 
- стабилизирующие (нишевые) механизмы, усиливающие внутривидовую 

конкуренцию по мере роста доминирования любого вида, что ведет к 
снижению скорости его роста. 
В одиночку ни выравнивающие, ни стабилизирующие механизмы не могут 

обеспечить устойчивое сосуществование видов. Оно наиболее вероятно при их 
определенных комбинациях (Adler et al., 2007; Chesson, 2000). В реальности, 
скорее всего, действуют и те, и другие механизмы (Adler et al., 2007; Gravel et 
al., 2006; Herault, 2007), что подтверждается эмпирическими тестами (Holyoak, 
Loreau, 2006). То есть имеется континуум условий, где между крайними вариан-
тами находятся различные сочетания выравнивания и стабилизации. В зависи-
мости от преобладания тех или иных механизмов, исследователи выделяют два 
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типа сообществ: а) сформированные прежде всего механизмами разделения 
ниш; б) сформированные механизмами расселения организмов (Гиляров, 2010). 
Тяготение сообщества к тому или иному типу определяется особенностями ви-
дов, условиями среды, стадией развития сообщества. Интересно, что поскольку 
устоявшихся подходов к оценке значимости нейтральных и нишевых механиз-
мов пока нет, интерпретации действия сходных факторов разными исследовате-
лями иногда могут быть противоположными. Например, Шереметьев и Гамалей 
(2009) на основании того, что в аридных условиях сообщества растений состоят 
из стрессоустойчивых видов со сходным водным режимом, делают вывод, что 
их видовой состав определяется прежде всего экотопическим отбором, не свя-
занным с конкурентными отношениями. В зонах с более влажными условиями 
экотопический отбор ослабевает, а конкурентные отношения усиливаются – 
происходит расхождение видов по нишам. Поэтому здесь сообщества представ-
лены видами с разными характеристиками водного обмена. Противоположным 
образом интерпретирует действие фактора неблагоприятной среды Chase 
(2007), сравнивая видовое разнообразие пресноводных прудов. Периодическое 
пересыхание прудов, по его оценке, создает экологический «фильтр», преодо-
леть который могут лишь немногие виды, способные  выживать в таких услови-
ях. Поэтому в пересыхающих прудах обнаруживается сходный набор видов, что 
автор интерпретирует как действие детерминистических (нишевых) механизмов 
(Chase, 2007). По мере улучшения условий возрастает вероятность случайной 
колонизации прудов разными видами. В результате возникают множественные 
варианты видовой структуры сообществ, сообщества разных прудов суще-
ственно различаются по видовому составу (высокое бета-разнообразие). Это 
автор интерпретирует как указание на преобладание случайных (нейтральных) 
механизмов в формировании сообществ (Chase, 2010). 

В качестве одного из подходов, объединяющего нейтральные и нишевые ме-
ханизмы, стоит упомянуть «концепцию возникающих групп» (Herault, 2007), 
предполагающую, что в сообществе имеются группы видов, которые достаточ-
но экологически близки для нейтрального поведения, имеют сходные функцио-
нальные ниши и конвергентные экологические стратегии103. Внутри таких 
групп работают прежде всего нейтральные механизмы, между группами — ни-
шевые. Аналогичным образом можно объяснить и существование функцио-
нальных групп, внутри которых степень перекрытия ниш видов велика. Инте-
ресно, что в одной из моделей конкурирующих видов с нишами расположенны-
ми на одной оси, вопреки ожиданию авторов, виды распределялись не равно-
мерно, а именно группами, причем, чем больше была ширина ниш видов внутри 
групп, тем больше было расстояние между группами (Scheffer, van Nes, 2006) .  
  

                                                 
103Автор подчеркивает, что выделяемые   группы не тождественны понятиям гильдий и функцио-

нальных групп видов 
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4.2.2.2. Соотношение оптимизации с нишевыми и нейтральными механиз-
мами формирования сообществ 

Многочисленные модели, исследующие механизмы, нейтрализующие конку-
рентное исключение (рис. 4.2.2.1-1), доказывают, что виды с определёнными ха-
рактеристиками могут сосуществовать, но не отвечают на вопрос, почему харак-
теристики видов именно таковы, что позволяют сосуществовать наблюдаемому 
числу видов. Вопрос, почему видов именно столько, сколько наблюдается в при-
родных сообществах, остается открытым.К тому же, подавляющее большинство 
моделей, рассматривающих динамику видов в сообществах, пытается решить этот 
вопрос на уровне отдельных видов, пусть и взаимодействующих. Сообщество, 
как самостоятельная система с собственными закономерностями развития, при 
этом рассматривается редко. Подход, интегрирующий процессы на популяцион-
ном и ценотическом уровне, в этой ситуации мог бы принести пользу. Таким 
дополнительным подходом может служить принцип оптимального разнообра-
зия биосистем. 

Нишевые, нейтральные и оптимизационные механизмы не противоречат, а 
дополняют друг друга, надо лишь определить диапазоны их действия и соотно-
шение в разных условиях. Очевидно, что в разных местообитаниях (условиях) и 
на разных стадиях развития сообществ, а также в зависимости от особенностей 
составляющих их видов (например, их тяготения к r- или К- стратегиям), разные 
механизмы могут иметь разное значение.  

Попытаемся в самом общем виде определить соотношение этих групп меха-
низмов в зависимости от условий среды (с ограничениями наших моделей, см. 
раздел 3.1). Рассмотрим простейший вариант стационарного сообщества, состо-
ящего из видов с одинаковыми характеристиками, в осях мощности потока ре-
сурса и степени нестабильности среды. В этом мысленном эксперименте у ви-
дов могут изменяться только ширина ниши и потребление ресурса. 

Для наглядности разделим пространство условий в осях «ресурс - стабиль-
ность» на ячейки (рис. 4.2.2.2-1). Предположим, что диапазон параметра посту-
пающего ресурса D во всех ячейках одинаков, например, размер кормовых ча-
стиц везде колеблется от 1 до 2 мм (на рис. этот диапазон соответствует сум-
марной ширине ниш в каждой ячейке). Однако стабильность поступления ре-
сурса различна (она определяется так же, как в модели с расхождением популя-
ций по нишам, см. раздел 2.2.4.2): в стабильных условиях (левый ряд ячеек) на 
каждом шаге развития популяция получает частицы разных размеров, в неста-
бильных (правый ряд) – только одного размера и каждый раз – разного. В ячей-
ках существуют популяции разных видов с оптимальной шириной ниши (D*), 
кроме ячейки 3, где ширина ниши неоптимальна (см. ниже). Обозначим объем 
поступающего ресурса как R (он увеличивается от нижнего ряда ячеек к верх-
нему), R* – объем ресурса, необходимый для популяции с оптимальной шири-
ной ниши, R min – минимальный объем ресурса, на котором может существовать 
популяция. 
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Рис. 4.2.2.2-1. Варианты распределения ниш в зависимости от соотношения 
объема доступного ресурса и степени нестабильности среды. R — ресурс, по-
ступающий в каждую ячейку; R* - ресурс, необходимый для существования 
популяции с оптимальной в данной ячейке шириной экологической ниши, Rmin – 
минимальный ресурс, на котором может существовать популяция; D – диапа-
зон значений параметра ресурса, D* - оптимальная в данной ячейке ширина 
экологической ниши. Треугольники схематично обозначают фенотипические 
распределения популяций, соответствующие ширине ниш. 

 
В соответствии с принципом оптимального разнообразия, в нашей схеме 

число видов и ширина их ниш определяются процессами оптимизации разнооб-
разия в имеющихся условиях среды: оптимальная ширина ниши D* определяет-
ся степенью нестабильности среды, оптимальное число видов определяется сте-
пенью нестабильности среды и объемом доступного ресурса, а проще говоря, 
тем, сколько видов с оптимальной в данных условиях шириной ниши может 
существовать на поступающем ресурсе. При крайне низких показателях по-
ступления ресурса (R<R min, ячейки 1 и 2) не может существовать ни один вид, 
даже в стабильной среде. При увеличении ресурса (ячейки 3 и 4) его хватает 
только на существование одного вида в стабильной среде, но этот вид вынуж-
ден в столь скудной среде иметь более широкую, чем оптимальная, нишу, что-
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бы обеспечить себя ресурсами (R*<R<R min  ячейка 3)104. При еще большем по-
ступлении ресурса могут существовать несколько видов (показаны два) в ста-
бильной среде (R ≈ nR*, ячейка 5) и один — в нестабильной (R ≈ R*, ячейка 6), 
так как существование в нестабильной среде требует больших затрат ресурса. 
И, наконец, при еще большом количестве ресурса могут существовать много 
видов (показаны 4) в стабильных условиях (R>>R*, ячейка 7) и небольшое чис-
ло видов (показаны два) – в нестабильных (ячейка 8). 

Возникает вопрос – почему в нашей схеме при росте поступления ресурса 
увеличивается число видов, а не растет численность одного вида-победителя? 
Если рассуждать на уровне отдельных видов, это кажется нелогичным. Но при 
переходе на уровень сообщества картина становится другой. В соответствии с 
принципом оптимального разнообразия, наиболее эффективно используют ре-
сурсы среды сообщества с оптимальным числом видов. Многочисленные экспе-
рименты показали, что при искусственном снижении числа видов функциони-
рование сообществ ослабевает (см. раздел 3.4.2.2). Поэтому сообщество, в кото-
ром один вид вытеснит все другие, будет менее эффективно использовать по-
ступающий ресурс, и, в конце концов, может быть само вытеснено другим более 
оптимальным сообществом за счет механизмов, сходных со сменой сукцесси-
онных стадий.  

Заполнение ячеек оптимального лицензионного пространства в реальном со-
обществе идет за счет нишевых и нейтральных механизмов взаимодействия 
вселяющихся в него видов. Рассмотрим, каким может быть их соотношение в 
разных условиях среды. 

Если ресурса очень много (ячейка 7), в одной нише могут существовать не-
сколько видов со сходными потребностями и видовой состав, во многом, будет 
определяться нейтральными механизмами. Эту ячейку можно сопоставить с 
условиями тропического леса, на примере которого и была разработана 
нейтральная теория. Аналогичную картину можно ожидать также в очень ста-
бильной среде при среднем количестве ресурса. Результаты нашего моделиро-
вания (модель 2.2.4.2) подтверждают эту возможность. При одном и том же ко-
личестве ресурса по мере стабилизации среды показатель перекрывания ниш105 
растет (рис. 4.2.2.2-2 А), хотя ширина ниш сужается (рис. 4.2.2.2-2 Б). Можно 
было бы ожидать, что при стабилизации среды степень перекрывания ниш бу-
дет уменьшаться, но этого не происходит, так как эффект от роста числа видов 
сказывается на величине перекрывания ниш сильнее, чем от сужения ниш. 

Если ресурса очень мало (ячейка 3), то разделения ниш не происходит, так в 
ячейке выживает только один вид. Эти условия можно сопоставить с экстре-

                                                 
104 Теоретическое обоснование расширения ниши по мере сокращения объема ресурса см. Пианка, 

1981. 

105  Показатель перекрывания ниш вычислялся по формуле 
√d∗N

n ,  где d – средняя 

дисперсия фенотипических распределений видов, N – число видов, n – число ячеек на оси ресурса. 
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мальными местообитаниями, например, аридными, и считать, что здесь видовой 
состав и структура сообществ определяются, прежде всего, устойчивостью ви-
дов к абиотическим факторам («абиотические фильтры»). Это соответствует 
абиотической модели фитоценоза Миркина (см. раздел 3.2.1) и рассуждениям 
Шереметьева и Гамалея (см. выше раздел 4.2.2.1, в конце). Чернов (1991) также 
подчеркивал, что в максимально суровых условиях севера наиболее важны 
абиотические факторы, а в более благоприятных зонах их роль снижается, усту-
пая место ценотическим отношениям. Правомерность этого предположения 
поддерживают результаты экспериментов с сообществами растений на почвах 
разным количеством питательных веществ, в которых на наиболее бедных поч-
вах зависимость межу продуктивностью и числом видов пропадала (см. раздел 
3.4.6.1). 

 
Рис. 4.2.2.2-2. А) Увеличение перекрывания ниш по мере стабилизации среды. Б) 
Изменение оптимальных значений числа видов (серая линия) и ширины ниши 
(черная линия). Показатель ширины ниши – дисперсия фенотипических распре-
делений). Показатель степени стабильности среды – число ячеек, получающих 
ресурс на каждом шаге моделирования. 

 
Расхождение видов по нишам в наиболее явном виде может происходить в 

ячейке № 5, где оптимальная ширина ниши меньше доступного диапазона па-
раметра ресурса (D*<D) и поступающего ресурса хватает для небольшого числа 
видов (R=nR*). Условие, при котором конкуренция в максимальной степени 
влияет на формирование сообщества,  можно записать так: D/D*≈R/R* – то есть 
число оптимальных ниш, которые «помещаются» в этом местообитании, разде-
лив диапазон параметра ресурса, и число видов, которые могут существовать на 
имеющемся количестве ресурса, примерно одинаково.  

Таким образом, преобладание нейтральных или нишевых механизмов в 
формировании структуры сообществ в нашей схеме определяется не просто 
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«богатством» и стабильностью среды, а соотношением этих характеристик с 
оптимальными параметрами лицензионного пространства, то есть соотношени-
ями D/D* и R/R* (рис. 4.2.2.2-3). Выше зоны примерного равенства D/D*≈R/R* 
(где мы ожидаем наиболее явного проявления конкуренции) мощный поток ре-
сурса в среде допускает существование гораздо большего числа видов, чем 
имеющееся число оптимальных ниш. Здесь можно ожидать преобладания 
нейтральных механизмов в формировании сообщества. Ниже зоны D/D*≈R/R*, 
наоборот, число видов, обеспеченных ресурсом, существенно меньше числа 
оптимальных ниш, из-за чего некоторые из них вообще могут остаться пусты-
ми. Поэтому конкуренция в этой зоне, вероятно, тоже будет слабой, а главную 
роль в формировании сообщества будут играть «абиотические фильтры». В 
зоне, прилежащей к нулю, где объема и диапазона ресурса хватает только для 
крайне ограниченного числа видов,  вероятно, можно встретить примеры кон-
курентного исключения. 

 

 
Рис. 4.2.2.2-3. Схема преимущественного действия основных механизмов фор-
мирования видового состава в зависимости от соотношения числа оптималь-
ных ниш и числа видов, которые могут существовать на имеющемся ресурсе. 
 

В случае формирования групп экологически сходных видов внутри сооб-
ществ, которые в нашей схеме возможны в «богатой» и стабильной среде. В 
соответствии с концепцией Herault (2007) внутри групп действуют преимуще-
ственно нейтральные механизмы, между группами – нишевые. Аналогичные 
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процессы могут происходить и внутри функциональных групп видов106. К этому 
можно добавить, что число видов внутри групп и число самих групп может 
определяться оптимизационными механизмами, но на разных уровнях иерархи-
ческой структуры сообщества. 

В соответствии с результатами нашего моделирования, оптимальные зна-
чения разнообразия зависят не только от условий среды, но и от характеристик 
видов (см. раздел 2.3), поэтому в ходе формирования видового состава сообще-
ства, смены сукцессионных стадий, микроэволюционных и эволюционных про-
цессов может происходить существенная модификация оптимальных значений 
разнообразия. Очевидно, что реализованная структура ниш в сообществе, во-
многом, определяется соотношением видов-доминантов и малочисленных ви-
дов, а также соотношением видов-генералистов и специалистов. Например, су-
щественное влияние на оптимальные показатели числа видов и ширины их ниш 
должно оказывать формирование в сообществе структуры ниш, описанной в 
модели Шенброта (1986), когда наибольшую ширину ниш имеют виды в цен-
тральной области нишевого пространства сообщества (ядро сообщества), а на 
периферии расположены более узкие ниши специализированных видов. Такая 
структура была выявлена для ряда сообществ, в частности, для сообществ 
псаммофильных инфузорий литорали Белого моря (Азовский, 1989 б). При этом 
ядра сообществ (устойчивые комплексы доминантов) представлены видами с 
комплементарными нишами, а ранг вида в сообществе (то есть его относитель-
ная численность) обратно связан с суммарным перекрыванием его ниши с ни-
шами других видов (Азовский, 1989 б). На данном этапе работы мы не рассмат-
риваем влияние формирования подобных структур на оптимизацию показателей 
разнообразия. Этот вопрос является одним из направлений дальнейших иссле-
дований. 

 
На основании принципа оптимального разнообразия можно предложить сле-

дующую схему совместной работы различных механизмов формирования видо-
вой структуры сообществ:  
1 ‒ параметры лицензионного пространства (число и ширина ниш) определяют-

ся оптимальными значениями видового и внутрипопуляционного разнообра-
зия в соответствии с объемом доступного ресурса, степенью стабильности 
среды и эволюционным уровнем биоты;  

2 ‒ при формировании сообщества происходит заполнение ячеек лицензионного 
пространства в ходе взаимодействия видов, вселяющихся из регионального 
пула; преобладание нейтральных или нишевых механизмов определяется со-
отношением количества ресурса и диапазона значений его параметра с опти-
мальными параметрами лицензионного пространства: 

‒ конкуренция в максимальной степени влияет на формирование сообще-
ства, если число оптимальных ниш, которые «помещаются» на имеющемся 

                                                 
106 О функциональных группах видов см. в разделе 3.4.2.2. 
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диапазоне значений параметра ресурса, примерно равно оптимальному 
число видов, которые могут существовать на имеющемся количестве ре-
сурса; 

- в очень «богатой» среде, где мощный поток ресурса допускает существо-
вание гораздо большего числа видов, чем число оптимальных ниш, опре-
деляемых диапазоном значений параметра ресурса, действуют преимуще-
ственно нейтральные механизмы; 

‒ в скудной (суровой) среде, где число видов, обеспеченных ресурсом, суще-
ственно меньше числа оптимальных ниш, «помещающихся» на даном 
дапазоне ресурса, действуют преимущественно «абиотические фильтры» и 
часть ниш может оказаться пустой. 

Таким образом, можно предположить, что разделение ниш в определенном 
диапазоне условий не является обязательным механизмом формирования видо-
вого разнообразия сообществ.  

Как мы упоминали выше, в соответствии с теорией конкуренции считается, 
что виды могут сосуществовать вместе только в том случае, если их ниши раз-
личаются. На основании этих рассуждений было выдвинуто предположение, 
что высокое видовое разнообразие, например, в тропиках, формируется благо-
даря тому, что виды в этих условиях могут специализироваться и иметь узкие 
ниши. Но, высказывалось также и противоположное предположение, что, воз-
можно, сужение ниш с севера на юг – это не причина большого числа видов, а 
следствие (Vazquez, Stevens, 2004).  

В предложенной нами схеме число видов в сообществе и ширина их ниш 
определяются, прежде всего, фактором оптимизации разнообразия, а конкурен-
ция и расхождение видов по нишам модифицирует эту структуру в зависимости 
от условий среды, характеристик видов в региональных пулах, стадии развития 
коадаптивных комплексов видов и т.д.  

Причем, как показывают наши модели, оптимизация числа видов в сообще-
стве может происходить и без расхождения видов по нишам (модель 2.2.3, вы-
вод 1 в разделе 2.3). Это предположение подтверждается приведенными в 
предыдущем разделе (4.2.2.1) фактами сосуществования видов с сильно пере-
крывающимися или практически идентичными нишами. Еще одним примером 
может служить описанное Орловым (2007) образование у тропических лягушек 
целых «сообществ» симпатрических видов-двойников, которые различаются 
лишь небольшими деталями поведения и экологии. Можно задать вопрос: какой 
фактор может быть ведущим при формировании таких комплексов – разделение 
ниш или оптимизация разнообразия. С нашей точки зрения, представляется ма-
ловероятным, чтобы трудноуловимые различия в экологии этих видов могли 
сыграть роль энергетически значимого двигателя процесса видообразования. 
Возможно, более значимым фактором здесь является оптимизация видового 
разнообразия, когда в стабильной и «богатой» среде один вид распадается на 
несколько и, тем самым, оптимизируется число видов в сообществе. Чем же в 
таком случае определяются незначительные различия ниш у видов - «экологи-
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ческих двойников»? Они могут быть результатом случайного сочетания разно-
образных факторов, которые действовали в истории данных видов. Например, 
показано, что небольшие различия ниш упомянутых ранее травяной и остро-
мордой лягушек обусловлены не их конкуренцией в составе современных со-
обществ, а спецификой их исторического развития (Северцов и др., 1998; Се-
верцов, 2001). Многообразие факторов, влияющих на ход формирования видов 
настолько велико, что вероятность возникновения абсолютно экологически 
идентичных видов практически равна нулю, те или иные экологические разли-
чия видов всегда будут присутствовать. Но  в существенном диапазоне условий 
они не являются ведущим фактором формирования структуры сообщества, а 
лишь – факультативным дополнением, которое, впрочем, может давать некото-
рые преимущества сообществу благодаря эффектам «комплементарности» и 
«асинхронности» (см. раздел 3.4.2.1). 
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4.2.3.  

Механизмы оптимизация  
ширины популяционных ниш  

и разнообразия симпатрических внутривидовых форм  

 
4.2.3.1. Внутри- и межфенотипический компоненты оптимизации ширины 

популяционной ниши 
В соответствии с принципом оптимального разнообразия, при стабилизации 

среды вектор оптимизации внутрипопуляционного фенотипического разнообра-
зия направлен в сторону его уменьшения, сужения экологических ниш и специ-
ализации. При дестабилизации –  в сторону увеличения внутрипопуляционного 
разнообразия, расширения экологических ниш, деспециализации. В разделах 
3.2.3. и 3.3.1 были приведены некоторые примеры соответствия этих предполо-
жений закономерностям изменения внутрипопуляционного разнообразия и ши-
рины ниши популяций, которые наблюдаются в природе и в экспериментах. 

Как отмечено выше (раздел 3.2.3.1), ширина ниши популяции определяется 
межфенотипическим и внутрифенотипическим компонентами, то есть феноти-
пическим разнообразием особей и шириной зоны их экологической толерантно-
сти (шириной «индивидуальных ниш»107). Если ширина ниши определяется в 
основном межфенотипическим компонентом, то популяция состоит из большо-
го количества специализированных особей, эффективных в разных условиях 
или потребляющих ресурсы в своем диапазоне. Если же в основном работает 
внутрифенотипический компонент – разнообразие фенотипов в популяции не-
                                                 
107  Под «индивидуальными нишами» далее везде понимается ширина зоны индивидуальной толе-
рантности особей к факторам среды. 
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велико, но каждый из них может функционировать в широком диапазоне усло-
вий. Расширение ниши может происходить двумя основными путями: 

 – за счет внутрифенотипического компонента, т.е. расширения «индивиду-
альных ниш» (рис. 4.2.3.1-1, b); этот путь предсказывают некоторые модели 
(одним из первых на это указал Roughgarden, 1972), предполагающие, что осо-
би, использующие весь доступный спектр ресурса (ВФК=ШПН на рис.), имеют 
максимальный шанс на выживание; 

– за счет увеличения разнообразия фенотипов, то есть межфенотипического 
компонента, что соответствует гипотезе вариации ширины ниш Ван-Валена 
(1965), (рис. 4.2.3.1-1, d).  

Очевидно, что противоположные изменения будут вести к сужению ширины 
популяционной ниши. 

Bolnik et al. (2010) предлагают еще и третий путь модификации ниши – «ги-
потезу индивидуального высвобождения», то есть расширение индивидуальных 
ниш без расширения популяционной ниши. Это может происходить, если до-
ступность жертв сокращается и особи вынуждены расширять свои ниши, чтобы 
обеспечить себя достаточным количеством пищи (рис. 4.2.3.1-1, с). 

 

 
Рис. 4.2.3.1-1. Три возможных формы «экологического высвобождения». 
Начальная популяция «а» при освобождении от вида-конкурента может рас-
ширять свою нишу за счет внутрифенотипического компонента ВФК (b) или 
межфенотипического компонента МФК (d), или расширять индивидуальные 
ниши без расширения суммарной ниши популяции (с). Справа показаны эти три 
варианта в осях ширины индивидуальных ниш (внутрифенотипический компо-
нент, МФК) и суммарной ширины популяционной ниши (ШПН). Поскольку 
ШПН=МФК+ВФК, Все популяции оказываются ниже линии ШПН=ВФК.  

 
Соотношение межфенотипического и внутрифенотипического компонентов 

ширины ниши зависит от эволюционного уровня организмов и их экологиче-
ской стратегии. Так, Levins предположил, что различия в мобильности и спо-
собности к поддержанию гомеостаза определяют степень гетерогенности среды 
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для организмов (при этом речь может идти как о временной, так и простран-
ственной гетерогенности) Мелкие, сидячие и не способные к эффективному 
гомеостазу организмы воспринимают среду как мозаику различных условий, а 
крупные, мобильные и обладающие развитыми системами внутреннего гомео-
стаза, ‒ как более однородную среду. Для первых выгодно производство набора 
различных фенотипов с относительно узкими зонами индивидуальной толе-
рантности, а для вторых ‒ универсальных фенотипов с широкими «индивиду-
альными нишами» (см.: Selander, Kaufman, 1973). Поэтому предполагается, что 
генетический полиморфизм должен быть более распространен среди мелких, 
сидячих и менее продвинутых в эволюционном плане организмов, чем среди 
крупных, мобильных и более продвинутых организмов, что находит некоторое 
подтверждение в том факте, что гетерозиготность у тетрапод составляет около 
6%, а у беспозвоночных – около 15% (Selander, Kaufman, 1973). Эта закономер-
ность соответствует нашему предположению о том, что повышение эволюци-
онного уровня организмов, выражающееся в расширении индивидуальной зоны 
толерантности, ведет к снижению оптимальных уровней фенотипического раз-
нообразия внутри популяции (см. раздел 2.3, вывод 7). 

Другим фактором, который определяет соотношение внутри- и межфеноти-
пических компонентов, является интенсивность эволюционного компромисса 
между разнонаправленными адаптациями (traid-off) индивидуальных признаков 
по отношению к данному измерению ниши, например, компромисс между адап-
тациями к использованию разных видов корма, как, например, при специализа-
ции рыб на кормлении у дна или в толще воды, или при специализация ящериц 
и птиц на поимке добычи разного размера. Эта  индивидуальная специализация 
может быть связана с различными морфологическими особенностями, так и 
быть в основном поведенческой, как в исследованиях кокосовых вьюрков (Wer-
ner, Sherry, 1986) или колюшки (Bolnick et al., 2003, 2010). Трейд-офф не позво-
ляет особям быть одинаково эффективными в отношении всего спектра ресур-
сов (примеры трейд-оффа в выборе стратегии питания приведены в обзоре 
Bolnik et al., 2003). Поэтому в природе следует ожидать повышения разнокаче-
ственности особей в популяциях в тех случаях, когда ширина индивидуальной 
ниши ограничена сильным трейд-оффом признаков.  

Bolnik et al. (2003) сравнили внутрифенотипический компонент с шириной 
популяционной ниши у разных видов. К сожалению, количественные данные 
нашлись только для 18 видов (среди них - растения, моллюски, насекомые, реп-
тилии, птицы, млекопитающие). Соотношение ВФК/ШПН оказалось суще-
ственно смещенным к 1, то есть к ситуации, когда популяция состоит из особей-
генералистов, ширина индивидуальных ниш которых практически равна ширине 
популяционной ниши. Среди проанализированных 18 видов ширина ниши опре-
делялась, прежде всего, внутрифенотипическим компонентом (рис. 4.2.3.1-2).  

Ряд теоретических моделей на основе предположения, что особи-
генералисты имеют доступ к более широкому спектру ресурсов и поэтому более 
жизнеспособны, предсказывают, что популяционная ниша должна расширяться, 
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прежде всего, за счет внутрифенотипического компонента, а не за счет увеличе-
ния разнообразия особей (см. Bolnik et al., 2007). Одним из примеров, подтвер-
ждающих это, является исследование Roughgarden (1974) одной из карибских 
популяций анолисов, в которой ширина ниши определяется, прежде всего, 
внутрифенотипическим компонентом, и лишь на 1,4% - межфенотипическим.   

 
 

 
 

Рис. 4.2.3.1-2. Распределение числа 
работ по выявленному соотношению 
внутрифенотипического компонента 
(ВФК) к суммарной ширине популяци-
онной ниши (ШПН) в обзоре (Bolnik et 
al., 2003). Цифры над столбиками 
показывают число видов, для которо-
го выявлено данное соотношение. 
 
 
 
 

Однако имеются и многочисленные примеры существенного фенотипиче-
ского различия особей, то есть формирования ширины популяционной ниш за 
счет межфенотипического компонента. Как мы отмечали ранее, гипотезу о том, 
что ширина популяционной ниши определяется фенотипической разнокаче-
ственностью особей, выдвинул Van Valen (1965)108 и позже эту возможность 
теоретически подтвердил Roughgarden (1972). Дальнейшие эмпирические ис-
следования этой проблемы дали свидетельства как в пользу, так и против этой 
гипотезы (см. обзор Bolnik et al., 2003). Однако в целом имеющиеся данные по-
казывают, что разнокачественность особей в популяциях – широко распростра-
ненное явление во многих таксонах позвоночных и беспозвоночных животных 
(моллюски, ракообразные, насекомые, рыбы, пресмыкающиеся, земноводные, 
птицы, млекопитающие). «Индивидуальная специализация» в использовании 
ресурсов, то есть разнообразие фенотипов по этому признаку, задокументиро-
вано для популяций более, чем 100 видов (Bolnik et al., 2003). Например, меж-
фенотипический компонент определяет около 50% ширины ниши в выборе ти-
пов кормового поведения кокосовых вьюрков (Werner, Sherry, 1986) и более 
60% популяционной ниши в популяции моллюска Nucella (см.: Bolnik et al., 
2003). Bolnick et al. (2007) с помощью анализа данных 5 исследований популя-

                                                 
108 См. раздел 3.3.1 
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ций различных животных109 показали, что одновременно с увеличением шири-
ны популяционной ниши110 увеличивается вариабельность индивидуальных 
характеристик (рис. 4.2.3.1-3), то есть в популяциях с более широкой нишей 
увеличивается фенотипическое разнообразие особей.  

Рис. 4.2.3.1-3. Соотношение индивидуальной изменчивости и ширины популяци-
онной ниши в отношении пищевого спектра (таксономический состав и разме-
ры добычи). Черные кружки – эмпирические результаты, крестики и пунктир-
ные линии – ожидаемые значения в соответствии с «нулевой гипотезой» при 
которой индивидуальные различия имеют случайный характер внутри данной 
ширины популяционной ниши (Bolnik et al., 2007). 

 
Таким образом, ширина ниши может «настраиваться» на оптимальные пара-

метры за счет изменения межфенотипического и внутрифенотипического ком-
понентов. В рамках нашей модели оптимизация внутрипопуляционного разно-
образия и ширины ниши может происходить любым из этих способов или их 
комбинацией ‒ за счет различного соотношения параметров фенотипического 
разнообразия потомков и разнообразия размножающихся фенотипов, что мы 

                                                 
109 Проанализированные работы включали эксперименты с трехиглой колюшкой, сравнение воз-

растных классов окуня в одном озере, сравнение двух географических популяций брюхоногого 
моллюска Nucella, сравнение популяций нескольких видов лягушек в Бразильской саванне, сравне-
ние островных популяций анолисов. 

110 Исследователи сравнивали ширину индивидуальных и популяционных ниш по таксономиче-
скому составу и размеру жертв. 
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интерпретируем как изменение ширины индивидуальной зоны толерантности 
особей (раздел 2.2.3., рис.2.2.3-1).  

 
 

4.2.3.2. Оптимизация в ходе экологических процессов 
Как было сказано выше, в качестве экологических мы рассматриваем про-

цессы, в ходе которых не изменяется генофонд популяций. «Настройка» шири-
ны популяционных ниш в сообществе при этом может происходить за счет из-
менения поведения особей или за счет реализации разных траекторий онтогене-
за организмов. 

 
«Настройка» ширины ниши за счет изменения поведения особей 

Наиболее оперативные изменения ширины популяционной ниши могут про-
исходить за счет изменения поведения животных, как это показано в экспери-
менте с природными популяциями трехиглой колюшки111 в одном из озер Бри-
танской Колумбии (Svanback, Bolnik, 2007).  

Рыбы из природной популяции были помещены в садки (9 м3) с разной 
плотностью – по 30 и 90 рыб (эти значения находятся в пределах естественной 
плотности рыб). Анализ содержания желудков рыб показал, что при увеличении 
плотности рыб в садках (усилении конкуренции) происходило сужение индиви-
дуальных кормовых ниш рыб (спектр потребляемых ими кормов сокращался), 
уменьшалось перекрывание индивидуальных ниш, но суммарная популяцион-
ная ниша при этом расширялась (рис. 4.2.3.2-1).  

В другом похожем эксперименте с колюшкой авторы проверяли изменение 
ее кормовой ниши в ответ на присутствие или отсутствие видов-конкурентов. В 
одних садках содержалась только колюшка, в других – колюшка вместе с лосо-
сями Кларка или подкаменщиками, а также одновременно с этими двумя вида-
ми. После 15 дней рыбы вылавливались и исследовалось содержимое желудков. 
Оказалось, что отсутствие конкуренции с лососями и подкаменщиками по-
разному влияет на изменения кормовой ниши колюшки. В первом случае ее 
популяционная ниша расширялась за счет увеличения выровненности в исполь-
зовании добычи, при этом ширина индивидуальных ниш практически не изме-
нялась (кроме одного садка). Освобождение от конкуренции с подкаменщика-
ми, наоборот, почти не влияло на суммарную популяционную нишу, а ширина 
индивидуальных ниш увеличивалась (рис. 4.2.3.2-2), что соответствует гипотезе 
авторов об «индивидуальном высвобождении». 

                                                 
111 Колюшка проявляет существенную индивидуальную специализацию в северных озерах (см. 

Bolnick et al., 2010) – даже в морфологически мономорфных и генетически панмиксных популяциях 
особи предпочитают кормиться в разных микроместообитаниях и разным кормом, что подтвержда-
ется анализом их желудков. 
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Рис. 4.2.3.2-1. Расширение популяционной ниши и сужение индивидуальных ниш 
в садках с большей плотностью рыб (Svanback, Bolnik, 2007). 

 

Рис. 4.2.3.2-2. Изменение ширины индивидуальных ниш и суммарной ниши попу-
ляций колюшки при освобождении от конкуренции с лососями и подкаменщика-
ми. Эффекты в разных экспериментальных блоках показаны стрелками разно-
го цвета. Стрелки соединяют средние значения в садках с наличием данных 
конкурентов колюшки со средними значениями в садках без этих конкурентов 
(Bolnik et al., 2010).  
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В обоих экспериментах изменения ширины ниш происходили за счет транс-
формации поведения рыб в течение 2-х недель после их посадки в садки.  

 
«Настройка» ширины ниш и разнообразия внутривидовых форм за счет онто-
генетических механизмов 

Основной механизм формирования фенотипического разнообразия внутри 
популяции эукариотических организмов ‒ модификационный полиморфизм, то 
есть производство одним генотипом некоторого спектра фенотипов. Большая 
часть приспособлений эукариотических организмов к меняющимся условиям 
среды достигается за счет пластичных признаков фенотипа, обладающих опре-
деленной шириной нормы реакции (Северцов, 1990). В рамках наших моделей 
этот механизм соответствует воспроизводству определенного разнообразия фе-
нотипов на каждом шаге моделирования (правда, у нас размножаются не гено-
типы, а фенотипы)112. 

Возможны две основные стратегии производства фенотипического разнооб-
разия в популяции без изменения ее генофонда – фенотипическая пластичность 
и так называемое «хеджирование» или «страхование» (bet hedging). Фенотипи-
ческая пластичность, то есть производство одним генотипом разных фенотипов 
в ответ на изменения условий среды, проявляется как в условиях простран-
ственных вариаций, так и при временных колебаниях условий (см. Whitman, 
Agrawal, 2009). Если организмы не получают подходящих сигналов об измене-
ниях среды, чтобы адаптивно реагировать на них, то эффективной оказывается 
стратегия хеджирования, то есть производства каждый раз некоторого набора 
фенотипов, некоторые из которых могут оказаться приспособленными к реали-
зованным в каждый момент времени условиям. Производство разных феноти-
пов может снизить репродуктивный успех данного поколения, так как не все из 
потомков «подойдут» к реализовавшимся в этот раз условиям среды, но в дол-
говременном масштабе такая стратегия снижает колебания репродуктивного 
успеха в череде поколений, так как какой-нибудь из фенотипов потомства все-
гда будет успешен в непредсказуемой среде (см. Crean, Marshall, 2009). Можно 
считать, что механизм воспроизводства фенотипов в нашей модели более бли-
зок к стратегии фенотипической пластичности, так как на каждом шаге модели-
рования воспроизводятся фенотипы в окрестности реализованных в данный 
момент условий среды. Можно предположить, что при механизме хеджирова-
ния, которой воспроизводит разнообразие фенотипов вне зависимости от реали-
зованных условий среды, оптимальные уровни внутрипопуляционного разнооб-
разия в стационарном состоянии будут примерно такими же, как и в реализо-
ванных нами моделях, но потребление ресурса популяцией при этом возрастет 
                                                 

112 Другой механизм формирования фенотипического разнообразия внутри популяции ‒ полимор-
физм генотипически детерминированных признаков, который в рамках наших моделей соответству-
ет отсутствию разнообразия потомков (каждый фенотип воспроизводит только сам себя), опять же, 
с учетом того, что в наших моделях размножаются не генотипы, а фенотипы.  
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многократно. Последнее может привести к снижению оптимального числа ви-
дов (при прочих равных условиях ресурса будет хватать на меньшее число по-
пуляций). Однако качественные тенденции изменения оптимальных уровней 
разнообразия при этом не изменятся. 

«Настройка» уровня разнообразия потомков в пределах нормы реакции не 
требует изменений генотипов и генетического разнообразия в популяции и яв-
ляется наиболее лабильным механизмом оптимизации разнообразия. При ста-
билизации среды необходимое уменьшение внутрипопуляционного разнообра-
зия может быть быстро достигнуто за счет воспроизводства более однотипного 
потомства. При умеренной дестабилизации среды фенотипическая изменчи-
вость потомства возрастает за счет эпигенетической компоненты в пределах 
нормы реакции. 

При экстремальных отклонениях условий среды изменчивость может выхо-
дить за рамки прежней нормы реакции. Эффект расширения фенотипического 
разнообразия в популяциях при резком изменении условий (экстремальной де-
стабилизации среды) хорошо известен. Один из наиболее ярких примеров - 
опыты Шапошникова по смене адаптивной нормы у тлей, когда при пересадке 
их на нетипичные кормовые растения наблюдался резкий рост изменчивости 
многих признаков (рис. 4.2.3.2-3, из Раутиан, 1988). Кстати, эти данные также 
могут служить иллюстрацией расширения фенотипического разнообразия в по-
пуляции при дестабилизации среды и его сужения при стабилизации, что соот-
ветствует изменениям оптимальных значений в нашей гипотезе. 
 

Рис. 4.2.3.2-3. Схема смены адаптивных норм в опыте Шапошникова. 1 ‒ ста-
рая и новая адаптивные нормы; 2 ‒ стадии дестабилизации старой нормы; 3 ‒ 
стадии стабилизации новой нормы; t0 ‒ t7 ‒ последовательные моменты време-
ни (Раутиан, 1988).  

 
За счет изменения траекторий онтогенеза организмов также может форми-

роваться разнообразие внутривидовых форм. Например, показано, что у рыб 
внутривидовые экологические формы и жизненные стратегии формируются за 
счет разных темпов роста и созревания в ходе онтогенеза. Благодаря этому 
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формирование внутривидового разнообразия или его восстановление после рез-
ких изменений начинается уже в первом поколении и может завершиться в те-
чение нескольких поколений (Дгебуадзе, 2001). Примером может служить ди-
версификации морфотипов алтайских османов в Монголии в Долине Озер в 
нестабильных водоемах, имеющих обедненную ихтиофауну. Здесь происходят 
многолетние колебания климата, выражающиеся в чередовании сухих и влаж-
ных периодов. В сухие периоды озера сильно сокращаются в площади или во-
обще пересыхают. Ихтиофауна чрезвычайно бедна – здесь обитают сибирский 
голец (Noemacheilus toni) и две формы алтайского османа (Oreoleuciscus humilis) 
– речная (карликовая) и озерная (крупная). Карликовая форма живет в реках и 
питается беспозвоночными и растениями. Крупная форма встречается в озерах 
и после достижения размеров 18 см переходит на питание рыбой. Формирова-
ние двух форм происходит за счет разных темпов и продолжительности перио-
дов роста рыб113 (рис. 4.2.3.2-4). При этом карликовая форма созревает и замед-
ляет свой рост раньше.  

 
Рис. 4.2.3.2-4. Кривые роста двух форм алтайского османа в озере Бон-Цаган-
Нур (Дгебуадзе, 2001). 

 
В засушливый период, когда озера пересыхают, карликовая форма османа 

сохраняется в реках. Когда начинается восстановление озер после засушливого 
периода, она попадает в озеро и там наиболее крупные особи могут переходить 
к каннибализму и трансформироваться в крупную озерную форму. Возможно, 
что карликовая форма может возобновлять рост уже после полового созревания 

                                                 
113 Изменения  темпов роста и созревания рыб – один из основных механизмов формирования раз-
ных жизненных стратегий и экологических форм (см.: Дгебуадзе, 2001) 
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и трансформироваться в озерную форму. Во влажный период траектории онто-
генетического развития карликовой и озерной форм сильно расходятся (рис. 
4.2.3.2-5; Дгебуадзе 2001).  

 

 
Рис. 4.2.3.2-5. Три типа процессов размерной дифференциации алтайских осма-
нов в Долине Озер в Монголии в зависимости от климатического периода (Дге-
буадзе, 2001). 
 

Рыбы семейства цихлидовых (Cichlidae), наиболее известные «кустами» ви-
дового разнообразия из сотен видов в восточноафриканских озерах, также фор-
мируют внутривидовые формы, которые различаются как морфологически, так 
и экологически. Это характерно как для африканских, так и для южно-
американских видов (см. краткий обзор Meyer, 1990 b). Для южноамериканских 
видов описаны формы, одна из которых питается преимущественно улитками, а 
другая – более мелким и мягким кормом. Кроме различий во внешнем виде, они 
различаются существенными различиями глоточных зубов (рис. 4.2.3.2-6). При 
обследовании озер в Никарагуа показано, что частота рыб с крупными зубами 
зависит от обилия улиток – в озерах, где улиток не было, такие рабы не встре-
чались, где улиток было много – частота формы с крупными зубами была высо-
ка (Meyer, 1990 a). В экспериментах было показано, что формирование того или 
иного типа зубов определяется составом кормов, на которых растут рыбы.   

 

 
Рис. 4.2.3.2-6. Глоточные зубы двух морфоэкотипов одной из южноамерикан-
ских цихлидовых рыб Cichlasoma haitensis (Meyer, 1990 b). 
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4.2.3.3. Оптимизация в ходе микроэволюционных процессов 
Как было сказано выше, в качестве микроэволюционных мы рассматриваем 

те процессы, при которых сдвиги показателей внутрипопуляционного и внутри-
видового разнообразия обусловлены изменениями генофонда популяций. Оче-
видно, это требует смены ряда поколений и гораздо большего времени, чем 
«настройка» ширины ниши за счет поведенческих и онтогенетических меха-
низмов.  

Увеличение генетического разнообразия внутри популяции может происхо-
дить в долговременной перспективе в случае расширения диапазона действую-
щих векторов отбора. 

Отбор на расширение нормы реакции (в наших моделях соответствует уве-
личению разнообразия потомков) был изучен в ряде экспериментов и было по-
казано, что ее расширение происходит в ответ на неспецифическое ухудшение 
условий существования, что повышает пластичность признаков. Стабилизация 
или сужение нормы реакции происходит при действии стабилизирующего от-
бора (Северцов, 2008, 1990). В относительно стабильных условиях среды следу-
ет ожидать сужения распределения фенотипов при одновременном росте гене-
тического разнообразия под покровом гетерозиготности, а за порогом «нор-
мальных» условий среды та же популяция может дать резкое увеличение фено-
типического разнообразия (Северцов, 1981; Шишкин, 1987; Шмальгаузен, 
1983). Полученная нами при исследовании модели картина роста оптимальных 
значений воспроизводимого популяцией фенотипического разнообразия при 
увеличении нестабильности среды соответствует этим представлениям.  

Алтухов (2003) предлагает несколько механизмов поддержания оптимально-
го генного разнообразия в популяции, в том числе следующие. 

‒ Селективные скрещивания. Примером может служить характерное для 
нерки спаривание одних самок с мелкими, а других ‒ с крупными самцами, что 
сохраняет свойственный популяции оптимальный уровень гетерозиготности. 

‒ Подразделенность популяции на субпопуляции. Благодаря субпопуляци-
онной структуре устанавливается баланс между процессами дифференциации и 
интеграции генетической изменчивости. К этим механизмам можно отнести 
также поддержание оптимального соотношения между инбридингом и аутбри-
дингом (см. выше о «гипотезе оптимального аутбридинга»).  

‒ Отбор, варьирующий по направлению на различных стадиях онтогенеза 
или у особей разного пола, а также другие виды отбора, варьирующего по 
направлению.  

 
Основным механизмом формирования внутривидовых форм на уровне гено-

фонда популяции считается дизруптивный отбор, который может возникать в 
результате различных плотностно-зависимых взаимодействий, которые дают те 
или иные преимущества более редким формам. Большинство моделей привле-
кают в качестве причины дизруптивного отбора экологические взаимодействия, 
которые делятся на две основные группы (см.: Bolnick, Fitzpatrick, 2007; Drossel, 
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McKane, 2000). В первом, наиболее простом случае возникновение дизруптив-
ного отбора определяется особенностями среды, если популяция населяет раз-
личные местообитания или использует разные типы ресурсов, что требует от 
особей разных адаптаций. В этом случае внутривидовое разнообразие просто 
«копирует» дискретность условий среды. Во втором случае предполагается, что 
дискретные внутривидовые формы могут возникать на непрерывном градиенте 
условий за счет действия внутривидовой конкуренции (гипотеза «конкурентно-
го видообразования»). Более редкие фенотипы на краях распределения получа-
ют преимущество из-за того, что конкуренция там ослаблена. Этот отбор будет 
идти до тех пор, пока фенотипическое разнообразие не увеличится до некоторо-
го равновесного значения. Так было показано, что при увеличении плотности 
экспериментальных популяций колюшки, что интерпретируется как усиление 
внутривидовой конкуренции, в них более интенсивно идет дизруптивный отбор 
по экологическим признакам (Bolnick, 2004). Тузинкевич и Громова (1991) на 
математической модели популяции показали возможность формирования дис-
кретных форм внутри популяции под действием плотностно-зависимой конку-
ренции. 

Еще недавно считалось, что дизруптивный отбор – довольно редкое явление 
в природе. Так, в обзоре Bolnick, Fitzpatrick (2007) отмечается, что частота 
встречаемости дизруптивного отбора в природе составляет не более 8% от ис-
следованных случаев действия естественного отбора. Однако в более поздней 
работе Bolnick et al. (2011) пишут, что по данным последних мета-анализов диз-
руптивный отбор может встречаться почти с такой же частотой, как варианты 
отбора, сужающие или стабилизирующие экологическую нишу популяции. 

Другой важнейший механизм «настройки» генетического разнообразия 
внутривидовых форм и возникновения репродуктивной изоляции – неслучайное 
скрещивание особей, которое может выражаться, прежде всего, в преимуще-
ственном скрещивании особей, имеющих определенные признаки (ассортатив-
ное скрещивание). Важную роль также может играть механизм «оптимального 
аутбридинга» (см. раздел 3.4.5.2), при котором наиболее вероятно скрещивание 
особей, имеющих определенную среднюю степень родства друг с другом. 
включая предложенную Марковым и Куликовым (2006, а, б) систему распозна-
вания брачных партнеров на основе иммунологического тестирования. 

Сформировавшиеся таким образом внутривидовые группировки являются 
материалом для симпатрического видообразования. Доказать наличие симпат-
рического видообразования в природе трудно, поскольку присутствие в одном 
местообитании близких видов может быть результатом повторного вселения 
другого вида после периода изоляции. Все-же, большинство специалистов сего-
дня пришли к консенсусу, что симпатрическое видообразование возможно (см.: 
Bolnik, Fitzpatrick, 2007; Drossel, McKane, 2000). Случаи предполагаемого сим-
патрического видообразования относятся в основном к мелким изолированным 
местообитаниям – океаническим островам, послеледниковым озерам и озерам в 
вулканических кратерах и т.п. (Barluenga et al 2006; Bolnik, Fitzpatrick, 2007; 
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Ryan et al., 2007; Savolainen et al., 2006). Имеется более 70 моделей, показываю-
щих различные способы этого процесса (см. обзор Bolnik, Fitzpatrick, 2007 и ряд 
последних моделей: Ackermann, Doebeli, 2004; Dieckmann, Doebeli, 1999; 
Drossel, McKane, 2000). Считается, что симпатрическое видообразование может 
происходить, если дизруптивный отбор связан или действует одновременно с 
факторами неслучайного скрещивания, которые усиливают репродуктивную 
изоляцию расходящихся форм. Предполагается, что если дизруптивный отбор 
не действует на признаки, связанные с размножением, то он может привести 
лишь к расширению распределения фенотипов по градиенту отбираемого при-
знака. Однако, как отмечает Северцов (2008), это верно только для панмиктиче-
ской популяции. В подразделенной популяции это ограничение снимается, так 
как на каждом уровне структурной иерархии генофонды уже подразделены. 
Таким образом, дизруптивный отбор может приводить к развитию частичной 
или полной изоляции внутривидовых форм.  

 
 

4.2.3.4. Оптимизация как дополнительный механизм формирования шири-
ны ниш 

После работ Van Valen (1965) и Roughgarden (1972) считается, что ширина 
ниши определяется соотношением вектора увеличения фенотипического разно-
образия под давлением внутрипопуляционной конкуренции и противоположно-
го вектора сужения внутрипопуляционного разнообразия под давлением меж-
видовой конкуренции (также см. Bolnik et al., 2010). Усиление внутривидовой 
конкуренции рассматривается как основной фактор расширения популяционной 
ниши (см.: Bolnik, 2004). Ослабление межвидовой конкуренции рассматривает-
ся как основной фактор расширения экологических ниш, что выражается, преж-
де всего, в явлении «экологического высвобождения» (см. раздел 3.3.1, также 
см. Bolnik et al., 2010), которое проявляется в биологически обедненной среде, 
когда у того или иного вида конкурентов нет или межвидовая конкуренция 
ослаблена. Подтверждением этих представлений считалось то, что большинство 
примеров расширения экологических ниш и увеличения экологической гетеро-
генности особей сосредоточены в сообществах умеренной или северной зоны, 
относительно бедных видами. Примеры из тропиков также касаются, прежде 
всего, островных фаун, также обедненных видами (например, упомянутые выше 
Roughgarden, 1974; Werner, Sherry, 1987). Однако, возможно, это связано с тем, 
что подобные примеры искали именно в таких сообществах? В последние годы 
показано, что подобные явления фиксируются и в насыщенных видами сообще-
ствах. Например, Araujo et al. (2007) показали, что явление расширения ниш 
также может наблюдаться и в континентальных тропических сообществах, где 
недостатка в видах нет. Были обследованы 4 вида лягушек в бразильской саван-
не, где еще обитают как минимум еще 20 видов лягушек. Выявлена существен-
ная индивидуальная специализация в добывании корма (то есть фенотипическое 
разнообразие) для всех 4-х видов. Для 3-х из 4-х обследованных видов оказа-
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лось, что индивидуальная специализация особей снижается в сухой сезон, когда 
корма меньше. Очевидно, что при обилии корма особи могут выбирать наилуч-
шие для себя варианты, а когда корма мало – они вынуждены питаться более 
широким спектром. То есть в обильные сезоны индивидуальные ниши могут 
сужаться, а в голодные сезоны – они будут расширяться. Это противоречит 
предсказаниям теории конкуренции, которая предсказывает сужение индивиду-
альных ниш при усилении конкуренции в сухой сезон. Это значит, что кроме 
конкуренции в природе работают и другие факторы, определяющие ширину 
ниши видов. Интересно, что в другом исследовании в лесах на юго-восточном 
побережье Бразилии выявлена противоположная тенденция – расширение ниши 
во влажный сезон (Araujo, Gonzaga, 2007). Хищные осы Trypoxylon albonigrum 
ловят пауков нескольких родов, причем отдельные особи специализируются на 
узком диапазоне общего видового спектра. Популяционная ниша становится 
шире (по таксономическому составу и по размеру жертв) во влажный сезон, 
причем в отношении размеров жертв она расширяется за счет расширения ин-
дивидуальных ниш, а в отношении таксономического состава жертв – за счет 
увеличения различий между особями.  

Как отмечает Северцов (2008), во многих случаях анализ межвидовых отно-
шений не выявляет конкуренции. Так, травяная и остромордая лягушки не кон-
курируют, несмотря на сходство их экологии, симпатричность на значительной 
части их ареалов и синтопичность во многих точках совместного обитания (Се-
верцов и др., 1998). Реализованная ниша ограничена, прежде всего, тем, что ис-
пользование широкого спектра ресурсов и условий требует больших затрат ре-
сурсов особями. Реализованные ниши видов и субниши популяций представля-
ют собой не только и не столько результат действия межвидовой конкуренции, 
сколько ту часть адаптивных возможностей вида, которая соответствует мест-
ным особенностям условий его существования (Северцов, 2008). 

В разделе 4.2.2 были приведены примеры сосуществования видов с сильно 
перекрывающимися или почти идентичными нишами, что противоречит прин-
ципу конкурентного исключения и необходимости разделения ниш у видов, 
обитающих в одном сообществе.  

Из приведенных выше примеров можно сделать вывод, что конкуренция не 
является единственным фактором, который определяет ширину ниш видов в 
сообществах.  

Одним из дополнительных механизмов формирования ширины ниш в сооб-
ществе может быть оптимизация внутрипопуляционного разнообразия. В соот-
ветствии с принципом оптимального разнообразия, оптимизация ширины ниши 
позволяет популяции максимизировать свою численность при имеющемся по-
токе ресурса, что в свою очередь минимизирует вероятность ее случайного вы-
мирания и позволяет более успешно конкурировать с другими популяциями.  
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4.2.4.  
Формирование симпатрических внутривидовых форм  

как путь оптимизации разнообразия  
на популяционном и ценотическом уровне 

 

 
Формирование симпатрических внутривидовых форм различного иерархи-

ческого уровня – широко распространенное явление среди эукариотических 
организмов.  

В разделе 3.3.1.1 приведены некоторые примеры формирования внутривидо-
вых симпатрических форм с разными экологическими характеристиками в 
условиях обеднения видового богатства на островах, в озерах и в экстремаль-
ных местообитаниях. В условиях низкого таксономического разнообразия, на 
начальных этапах биотогенеза и в экстремальных условиях часто наблюдается 
«взрывное видообразование» и возникновение целых «пучков» симпатрических 
видов (Чернов, 2005). Обзор многочисленных примеров возникновения «пуч-
ков» видов рыб в озерах можно найти у Голубцова (2010). Один из ярких при-
меров ‒ «пучки видов» рыб в горных озерах и реках Восточной Африки 
(Golubtsov et al., 2002; Mina et al., 1996). Как отмечает Чернов, несмотря на не-
ясность репродуктивных отношений этих форм и наличие особей с промежу-
точными признаками, в этих сообществах налицо интенсивное симпатрическое 
формообразование и широкая адаптивная радиация форм. Видовая обеднен-
ность местообитаний является фактором интенсификации микроэволюционных 
процессов и восполняет низкое видовое разнообразие сообществ. Чернов (2005) 
называет интенсивное формо- и видообразование в экстремальных и изолиро-
ванных местообитаниях компенсацией недостатка видового разнообразия.  
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Однако формирование различающихся по экологическим характеристикам 
внутривидовых форм наблюдается также и в условиях, когда явных признаков 
обеднения видового богатства нет. Симкин (1987) приводит примеры существо-
вания биоморф у ряда видов птиц, при этом расхождения биоморф по микро-
нишам (особенности поведения, гнездования, выбора стаций обитания, видов 
корма и др.) могут быть более существенными, чем различия ниш разных видов. 
Ряд примеров существования экологически различных симпатрических внутри-
видовых форм у животных (у зайцев, мухоловок-пеструшек, сизых голубей, 
ивового листоеда, моллюсков Littorina) приводит также Северцов (2008), мно-
гочисленные примеры формирования экологических форм у рыб (карповые, 
сиговые, лососевые, окуневые и др.) можно найти в книге Дгебуадзе (2001). 
Более того, явление внутривидовой и внутрипопуляционной дифференцировки 
гораздо шире, чем формирование различных экологических форм. Н. П. Наумов 
и И. А. Шилов сформулировали представление о пространственно-
этологической структуре и разнокачественности особей в популяции, в соответ-
ствии с которым вид представляет собой иерархическую систему популяцион-
ных и внутрипопуляционных группировок разного иерархического уровня, ко-
торые различаются по своим функциям (см. Мошкин, Шилова, 2008; Северцов, 
2008; Симкин, 1987). Иерархическая структура популяций среди животных 
лучше всего изучена для рыб (Алтухов, 2003; Дгебуадзе, 2001). Функциональ-
ное структурирование популяций характерно также и для растений (см. обзор: 
Злобин, 1996).  

Выше вкратце очерчен спектр механизмов, которые могут формировать 
внутривидовые формы, вплоть до их полной репродуктивной изоляции. Однако 
остается вопрос, почему это происходит? В зарубежной литературе наиболее 
популярны объяснения формирования внутрипопуляционных и внутривидовых 
форм за счет баланса внутривидовой и межвидовой конкуренции, то есть за счет 
тех же механизмов, которые в соответствии с теорией конкуренции отвечают за 
формирование экологических ниш – внутривидовая конкуренция способствует 
расширению ниш и возникновению внутривидовых форм, межвидовая – сужает 
ниши видов. Однако конкуренция – это, скорее, механизм, а не причина. Моде-
ли конкуренции показывают, что при заданных параметрах внутри- и межвидо-
вой конкуренции возникает определенная структура экологических ниш и внут-
ривидовых форм, но, остается вопрос, почему параметры конкуренции именно 
таковы? Причиной формирования внутривидовой подразделенности должны 
быть какие-то преимущества, которые она дает по сравнению с неподразделен-
ной структурой. 

Одним из основных преимуществ, которые дает разнообразие внутривидо-
вых форм, принято считать более полное использование видом разнообразия 
условий (ресурсов) и повышение вероятности его выживания в изменчивой сре-
де (см. например, Северцов, 2005: Иорданский, 2001). Ярким примером форми-
рования комплексов внутривидовых форм, направленных на более полное ис-
пользование ресурсов среды, можно считать разнообразие жизненных стратегий 



 390 

камчатской микижи. В реках западной Камчатки микижа представлена 5-ю 
формами, которые соответствуют разным жизненным стратегиям. Локальные 
популяции этого вида в разных реках характеризуются специфическим соотно-
шением жизненных стратегий рыб (рис. 4.2.4-1), что можно рассматривать как 
адаптацию популяций к местным условиям ‒ наличию корма и нерестилищ, 
температурному режиму водоема и др. (Павлов и др., 2001а; Савваитова и др., 
2003).  

Было показано, что соотношение рыб с речной и проходной стратегиями 
определяется типом реки. В сложных, разветвленных речных системах, благо-
даря разнообразию местообитаний и их более высокой продуктивности, кормо-
вых ресурсов достаточно для созревания и реализации речной стратегии без 
выхода рыб в море. В реках канального типа, где кормовая база недостаточна 
для созревания и реализации полного жизненного цикла, преобладает проход-
ная жизненная стратегия (рис. 4.2.4-2; Павлов и др., 2001б; Павлов, Савваитова, 
2010). Этот пример хорошо показывает, что разнообразие внутривидовых форм 
обеспечивает максимально полное использование имеющихся в среде ресурсов 
и условий. Другие примеры адаптивности внутривидовых форм рыб приводит 
Дгебуадзе (2001). 

 

 
Рис. 4.2.4-1. Комплексы жизненных стратегий микижи в локальных популяциях 
Западной Камчатки (рис. из статьи: Павлов и др., 2007). 
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Рис. 4.2.4-2. Изменение соотношения речной и проходной стратегий рыб в за-
висимости от типа реки. Стратегии: П – проходная, Р – резидентная. Т – 
транзитивная (эстуарная, речная эстуарная) (Павлов, Савваитова, 2010). 

 
Этот же пример можно считать иллюстрацией еще одного преимущества, 

которое дают внутривидовые формы – увеличения устойчивости видов в изме-
няющейся среде. Н.П. Наумов и И.А. Шилов рассматривали иерархическую 
подразделенность и разнокачественность группировок в популяциях как адап-
тацию, повышающую устойчивость вида в колеблющихся условиях среды (см. 
Мошкин, Шилова, 2008; Северцов, 2008). Увеличение устойчивости подразде-
ленных популяций было подтверждено генетическими исследованиями (Алту-
хов, 2003). Более того, Северцов (2008) показал, что полиморфизм и внутриви-
довое разнообразие может быть одним из факторов эволюционного стазиса 
(другой фактор – контрбаланс векторов отбора). Любые формы внутривидового 
разнообразия имеют двоякое эволюционное значение. С одной стороны, они 
являются этапами микроэволюционного процесса, с другой - препятствуют 
дальнейшей внутривидовой дифференциации и видообразованию, поддерживая 
эволюционный стазис. Морфы сбалансированного генетического полиморфиз-
ма обеспечивают экологическую и эволюционную устойчивость популяций за 
счет разнокачественности их субниш (Северцов, 2008). 

 
В моделях оптимального разнообразия на данном этапе исследований про-

цесс формирования дискретных субпопуляций внутри одной популяции не рас-
сматривается. Несмотря на это, нам представляется целесообразным проанали-
зировать возможную связь этого явления с изменениями оптимальных показа-
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телей разнообразия. Поскольку внутривидовые формы, как правило, различают-
ся экологически, то есть соотносятся с разными субнишами единой видовой 
ниши в данном сообществе, это явление следует интерпретировать двояко: 

- как процесс оптимизации ширины видовых ниш в сообществе; 
- как процесс оптимизации числа субниш и ниш в сообществе, который в 

рамках наших моделей соответствует оптимизации числа видов. 
В предыдущем разделе были рассмотрены возможности оптимизации шири-

ны экологической ниши вида за счет «настройки» уровней внутривидового и 
внутрипопуляционного разнообразия. Однако в данном случае вид занимает не 
одну, а несколько субниш. Почему же не формируется одна широкая видовая 
ниша? Как упоминалось выше, слишком широкая ниша требует дополнитель-
ных затрат ресурсов. Вид не может быть эффективным на очень широком спек-
тре условий среды в силу роста противоречий межу адаптациями к разных 
условиям. Поэтому формирование нескольких субниш вместо одной широкой 
ниши можно трактовать как оптимизацию внутривидового разнообразия в тех 
случаях, если спектр освоенных видом условий и ресурсов превышает опти-
мальную в данных условиях ширину ниши. Таким образом, формирование 
внутривидовых и внутрипопуляционных форм приближает внутрипопуляцион-
ное разнообразие к оптимальным значениям, сохраняя при этом широкий 
спектр используемых видом ресурсов и условий, то есть увеличивает эффектив-
ность и устойчивость вида. 

В то же время, образование симпатрических внутривидовых и внутрипопу-
ляционных подразделений можно трактовать и как оптимизацию разнообразия 
на ценотическом уровне. Если обратиться к аналогии с оптимальными ячейками 
лицензионного пространства, то развитие симпатрических экотипов можно 
трактовать как занятие одним видом нескольких лицензий (ячеек), которые пу-
стовали из-за недостатка видов в региональном пуле. То есть, за счет формиро-
вания внутривидовых симпатрических форм увеличивается также эффектив-
ность и устойчивость сообщества в целом. 

При дестабилизации среды и/или уменьшении потока ресурса вектор опти-
мизации видового разнообразия в сообществе направлен в сторону уменьшения 
числа видов, при стабилизации среды и/или росте потока ресурса – в сторону 
увеличения числа видов. Очевидно, что в тех случаях, когда оптимальное число 
видов не превышает существующее в данный момент времени (серая зона на 
рис. 4.1.2), проблем практически не возникает – оптимизация происходит за 
счет исчезновения видов в данном локальном местообитании. Во втором случае, 
когда оптимальное число видов превышает имеющееся, может происходить 
вселение видов из регионального пула. Однако для нас наиболее интересен слу-
чай, когда видов в региональном пуле не хватает для достижения оптимального 
разнообразия в сообществе. Причем эта нехватка видов может наблюдаться не 
только в полуизолированных и экстремальных местообитаниях, но и в «обыч-
ных» местообитаниях, что, возможно, наблюдается в бореальных и арктических 
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экосистемах. В этом случае оптимизация может происходить за счет развития 
симпатрических внутривидовых форм и симпатрического видообразования.  

Симпатрические внутривидовые формы можно представить в виде динами-
ческой системы, постоянно настраивающей показатели своего разнообразия 
(ширина субниш экологических форм, их число, степень изоляции) в соответ-
ствии с изменениями среды – то в сторону с большим числом более специали-
зированных экологических форм – то в сторону с меньшим числом менее спе-
циализированных форм (рис. 4.2.4-3).  

 

Рис. 4.2.4-3. Цикл оптимизации разнообразия сообщества и составляющих его 
популяций при изменении условий среды. 

 
В соответствии с принципом оптимального разнообразия, вероятность фор-

мирования дискретных экологических форм будет возрастать при стабилизации 
условий среды и/или увеличении интенсивности потока ресурса в условиях не-
достатка видов в региональном пуле (в частности, если данное местообитание 
удалено или изолировано от других сходных местообитаний). Настройка и пе-
реход комплекса внутривидовых форм из одного состояния в другое возможен, 
пока не произойдет окончательная изоляция форм друг от друга и не образуют-
ся новые виды. Изоляция внутривидовых форм и их распадение на самостоя-
тельные виды также наиболее вероятны в периоды стабилизации среды.  
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Наш вывод о том, что в условиях нехватки видов, которые могут вселиться в 
местообитание из регионального пула, более стабильная среда способствует 
формированию внутривидовых форм и видообразованию, соответствует сведе-
ниям о формировании «пучков видов» в природе. Так, Голубцов (2010, с. 111) 
подчеркивает, что «стабильность среды и фаунистическая обедненность рыб-
ных сообществ явились теми факторами среды, которые предопределили фоз-
можность формирования пучков карповых форм в речных условиях» в Эфио-
пии. Наше предположение соответствует также теоретическим предположениям 
ряда авторов, хотя они подразумевают действие других механизмов. Так, 
Slobodkin, Sanders (1969) также предполагают, что в стабильной среде видооб-
разование идет интенсивнее, но объясняют это в рамках теории конкуренции. 
По их мнению, в нестабильной среде виды не могут специализироваться и меж-
видовая конкуренция не может превысить внутривидовую. Когда среда стаби-
лизируется, межвидовая конкуренция становится все более важной и обуслов-
ливает возможность сосуществования нескольких видов.  

 
 
 
Рис. 4.2.4-4. Влияние 
стабильности среды на 
процесс видообразования в 
модели Connel, Orias (1994). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Connel, Orias (1994) также приходят к выводу, что в более стабильной среде 

видообразование может идти более высокими темпами и число видов должно 
быть больше, но ход их рассуждений иной (рис. 4.2.4-4). Они рассматривают 
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биоценозы114, существующие в среде, которая, как и в наших моделях, 
характеризуется потоком энергии и степенью нестабильности. В менее 
стабильных условиях организмы вынуждены тратить больше энергии на 
адапатацию к меняющимся условиям, поэтому их численность ниже, в более 
стабильных условиях численность возрастает. Более многочисленные 
популяции имеют больше мутаций и с большей вероятностью могут 
разделиться на новые видв, поэтому в более стабильном местообитании может 
образоваться больше видов, чем в нестабильном. На ранних стадиях развития 
этих сообществ большее число видов приводит к более бытрому движению 
вещества в экосистеме, к увеличению стабильности сообщества и к смягчению 
климатических колебаний за счет усиления средообразующих функций 
экосистем. Эти изменения еще больше способствуют росту числа видов. Однако 
на последующих стадиях развития включается отрицательная обратная связь в 
виде сверхспециализации мелких популяций, что снижает устойчивость 
сообщества.  

Как мы упоминали выше (см. раздел 3.3.1.1), для озерных популяций рыб 
имеется большое количество данных о существовании симпатрических внутри-
видовых форм разной степени выраженности и обособленности друг от друга - 
от близких репродуктивно не изолированных экотипов до полностью изолиро-
ванных группировок, морфологически различающихся на уровне «хороших» 
биологических видов (Алексеев и др., 2000; Савваитова, 1989). Эти случаи 
можно трактовать как разные фазы динамической системы, показанной на рис. 
4.2.4-3. 

Существование динамической системы внутривидовых форм может обеспе-
чиваться теми же механизмами, о которых мы говорили выше – дизруптивным 
отбором и неслучайным скрещиванием. Моделирование показывает, что в зави-
симости от параметров этих двух процессов – дизруптивного отбора и ассорта-
тивного скрещивания могут различные варианты формирования внутривидовой 
структуры – от единого распределения по признаку – до существенно разошед-
шихся форм (Bolnick et al., 2011). Видообразование может происходить при 
наиболее высоких показателях как того, так и другого (серая зона на левом гра-
фике на рис. 4.2.4-5). В белой зоне возможны разнообразные стадии разделения 
экологических форм внутри популяции. Некоторые варианты показаны на гра-
фике справа. Как видно из рис. 4.2.4-5, сила дизруптивного отбора и ассорта-
тивного скрещивания в природных популяциях колюшки недостаточна для 
формирования изолированных форм. 

                                                 
114 Авторы рассматривают биоценозы, «не находящиеся в состоянии сукцессии» и не ограниченные 
пространством 
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Рис. 4.3.3.3-7. Результаты моделирования действия дизруптивного отбора и 
ассортативного скрещивания на популяцию колюшки. Пунктиром показана 
зона значений, характерных для природных популяций колюшки. 1 – унимодаль-
ное распределение по фенотипическому признаку при отсутствии дизруптив-
ного отбора и ассортативного скрещивания; 2 – расширенное распределение, 
которое еще не приводит к формированию хорошо различимых форм, при зна-
чениях силы дизруптивного отбора и ассортативности скрещивания, харак-
терных для природных озерных популяций колюшки; 3 – формирование двух 
дискретных форм при усилении дизруптивного отбора и ассортативного 
скрещивания; 4 – образование изолированных форм при дальнейшем усилении 
этих факторов (Bolnick et al., 2011). 
 
 

В заключение этого раздела надо отметить, что формирование симпатриче-
ских внутривидовых и внутрипопуляционных форм, то есть внутренняя струк-
туризация вида, в соответствии с нашей гипотезой, представляет собой комби-
нацию двух процессов: а) оптимизацию показателей разнообразия на популяци-
онном и ценотическим уровне, рассмотренную в данном разделе; б) развитие 
внутренней структуры популяции, в том числе социальной структуры, что мож-
но рассматривать как формирование другого иерархического уровня биосистем 
(см. далее раздел 4.5). 
  

И
нт

ен
си

вн
ос

т
ь 

 
ди

зр
уп

т
ив

но
го

 о
т

бо
ра

 

Фенотипический признак 
Ч

ас
т

от
а 

Параметр ассортативного 
скрещивания 

Нет  
видообразования 

1 
2 

3 

4 

1 

2 

3 

4 



 397 

 
 
 
 

4.3. 
Механизмы  

оптимизации разнообразия  
надорганизменных биосистем 
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Если задуматься о том, что такое механизмы оптимизации биоразнообразия, 

то ответ поначалу кажется простым – это процессы, которые позволяют биоси-
стеме достичь оптимального разнообразия (они рассмотрены в разделах 4.2.2 и 
4.2.3). Эти механизмы можно назвать собственно механизмами оптимизации 
разнообразия биосистем. 

Однако остается еще один вопрос – каким образом оптимальные параметры 
распространяются среди биосистем? Другими словами – за счет каких механиз-
мов оптимальные системы получают преимущество по сравнению с неопти-
мальными и имеют шансы дольше существовать и шире распространяться? По-
этому, механизмы оптимизации биоразнообразия можно разделить на две ос-
новные группы: 

1 – механизмы оптимизации биоразнообразия, то есть механизмы, которые 
позволяют биосистемам достигать оптимального разнообразия;  

2 - механизмы реализации оптимальными биосистемами их преимуществ по 
сравнению с неоптимальными биосистемами. 
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4.3.1.  
Механизмы, позволяющие биосистемам  

достигать оптимального разнообазия 

 
 

Механизмы, которые позволяют биосистемам достигать оптимального раз-
нообразия, рассмотрены нами выше в разделах 4.2.2 и 4.2.3 и суммированы в 
таблице 4.3.1. На данном этапе исследований вы выделили механизмы оптими-
зации трех групп показателей разнообразия: 

- внутрипопуляционного разнообразия, которое в рамках наших моделей со-
относится с шириной экологической ниши вида в сообществе; 

- разнообразия симпатрических внутривидовых форм, которое соотносится с 
количеством субниш вида в сообществе; 

- числа видов в сообществе, которое в наших моделях соответствует числу 
популяций в модельном сообществе. 

Как показано выше, в разделах 4.2.2 и 4.2.3, механизмы оптимизации разно-
образия  биосистем надорганизменного уровня могут работать в ходе как эколо-
гических, так и микроэволюционных процессов115.  

 
 
 
 
 
 
 

                                                 
115 Как сказано выше, под «экологическими» мы понимаем процессы, которые на затрагивают гене-
тический уровень, под «микроэволюционными» - процессы оптимизации внутрипопуляционного и 
внутривидового разнообразия, идущие за счет изменений генотипов особей и генофонда популяции. 
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Таблица 4.3.1. Механизмы оптимизации биоразнообразия в ходе экологических и 
микроэволюционных процессов. 

 
Оптимизируемые 

 показатели 
Экологические  

процессы 
Микроэволюционные 

процессы 
Внутрипопуляционное 
разнообразие 
Ширина видовой ни-
ши в сообществе 

Изменение поведения 
особей 
Модификационный по-
лиморфизм (производ-
ство одним генотипом 
некоторого разнообра-
зия фенотипов) 

Отбор на ширину нормы 
реакции  
Изменения генетического 
разнообразия в популяции 
 

Разнообразие внутри-
видовых форм 
Число видовых суб-
ниш в сообществе 

Реализация различных 
траекторий онтогенеза 
организмов 

Дизруптивный отбор 
 

Число видов в сооб-
ществе 

Нишевые и «нейтраль-
ные» механизмы взаи-
модействия видов 
Абиотические «филь-
тры» 

Симпатрическое видообра-
зование 
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4.3.2.  
Механизмы реализации оптимальными биосистемами  

их преимуществ 

 
 

4.3.2.1. Механизмы влияния биоразнообразия на экосистемные функции,  
выявленные в экспериментах 

В разделах 3.4.2 и 3.4.3 приведены результаты многочисленных эксперимен-
тов, которые доказывают, что разнообразие внутри экологических сообществ 
(число видов) и популяций (фенотипическое и генетическое) являются ключе-
выми факторами функционирования, а следовательно, и выживания этих биоси-
стем. Для объяснения наиболее часто регистрируемой в экспериментах положи-
тельной зависимости показателей экосистемного функционирования от числа 
видов предложены три группы механизмов (Fridley, 2001; Loreau et al. 2001; 
Srivastava, Vellend, 2005): 
- выборочный эффект – рост вероятности включения более эффективных, в 

том числе более продуктивных, видов в сообщества с большим числом 
видов; 

- комплементарность, то есть более полное использование ресурсов в силу 
разных требований видов к среде и к ресурсам и разделения экологических 
ниш; 

- взаимоусиление видов – улучшение условий использования ресурсов или 
увеличение устойчивости к стрессу или нарушениям одного вида при 
присутствии другого (среди растений важнейший пример – азотфиксаторы). 
Комплементарность и взаимоусиление видов часто рассматривают как еди-

ный комплекс факторов. 
Srivastava, Vellend (2005) предлагают еще один механизм – «эффект разбав-

ления», который заключается в том, что при увеличении числа видов уменьша-
ется плотность каждого из них, что снижает также плотность специализирован-
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ных врагов, патогенов и вредителей. Однако этот эффект уже рассматривает 
отношения между разными трофическими уровнями, а при этом могут прояв-
ляться и многочисленные другие эффекты, в том числе и взаимно увеличиваю-
щие разнообразие и функционирование соседних уровней. Как сказано выше, 
мы в данной работе не анализируем процессы, связанные со взаимодействием 
разных трофических уровней в сообществах. 

 
Выборочный эффект (sampling effect)  

Этот механизм основан на том, что виды с экстремальными значениями лю-
бого признака включаются в более разнообразное сообщество с большей веро-
ятностью. В случае исследований зависимости экосистемного функционирова-
ния от числа видов рассматриваются признаки, оказывающие влияние на рас-
сматриваемую экосистемную функцию. Так, при исследовании продуктивности 
сообществ выборочный эффект заключается в повышении вероятности включе-
ния в разнообразное сообщество наиболее продуктивных видов. 

Моделирование действия выборочного эффекта демонстрирует, что средние 
показатели экосистемных функций асимптотически улучшаются, так как по 
мере роста числа видов повышается вероятность попадания наиболее эффек-
тивного вида в этот набор. В то же время наилучшие значения функций всегда 
одинаковы, так как «самый лучший» вид, хоть и с малой вероятностью, но мо-
жет попасть в набор даже если выбирается 1 вид (рис. 4.3.2.1-1). Это отличает 

проявление выборочного эффекта 
от эффекта комплементарности или 
мутуализма, при которых макси-
мальные значения экосистемной 
функции также растут с увеличени-
ем числа видов – см. ниже).  
 
 
 
 
 
 
Рис. 4.3.2.1-1. Моделирование 
выборочного эффекта.  А – 
зависимость суммарной биомассы 
сообщества от числа видов; Б – 
зависимость неиспользованного 
ресурса от числа видов. 
Треугольники – отдельные 
испытания, жирные точки – 
средние значения (Tilman, 1999). 
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Выборочный эффект проявляется, если выполняются два условия – при ро-
сте числа видов увеличивается вероятность включения в сообщество видов с 
определенными свойствами (например, с высокой продуктивностью) и эти виды 
оказываются лучшими конкурентами и доминантами в сообществе (Huston 
1997; Tilman et al., 1997 b). Однако некоторые эксперименты показали, что виды 
с большой продуктивностью в монокультуре далеко не всегда доминируют в 
многовидовых сообществах (Hooper et al., 2005). Скорость роста и размеры мо-
гут положительно коррелировать с конкурентоспособностью в плодородных 
местообитаниях. Но для организмов или местообитаний, где конкурентоспо-
собность и скорость роста связаны обратной зависимостью, продуктивность 
сообщества может падать из-за выборочного эффекта (Stachowicz  et al., 2007; 
Tilman, 1999). Поэтому выборочный эффект может быть негативным, если  в 
разнообразное сообщество с большей вероятностью включаются менее продук-
тивные (менее эффективные) виды, или если виды, высокопродуктивные в мо-
нокультуре, в смеси растут медленнее, или если вероятность включения в со-
общество высокопродуктивных видов по мере роста числа видов снижается 
(Stachowicz et al., 2007). Негативный выборочный эффект, когда в разновидовых 
сообществах слаборастущие виды развивались лучше, чем в монокультуре, был 
выявлен для наземных растений, водорослей и пресноводных простейших 
(Caldeira et al., 2005; Fridley, 2002; Hector et al.,1999, 2002 a; Hooper, Dukes, 
2004). 

Fridley (2001) предлагает широкое понимание выборочного эффекта, как 
комбинации следующих факторов (рис. 4.3.2.1-2):  

а) «выборочного эффекта местообитания», когда в сообщество включаются 
виды, лучше адаптированные к данным условиям среды; этот фактор соответ-
ствует диапазону условий, в которых может существовать вид (фактор «1» на 
рис. 4.3.2.1-2); 

б) «выборочного эффекта эффективности», который определяется вероятно-
стью включения в сообщество более эффективных (например, более продуктив-
ных или более крупных) видов (фактор «2» на рис. 4.3.2.1-2);.  

 
 
 
Рис. 4.3.2.1-2. Два фактора, 
определяющие выборочный 
эффект (Fridley, 2001). 
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Однако известно, что способность видов существовать в широком диапазоне 
условий часто обратно пропорциональна их максимальной эффективности в 
силу известного эволюционного «трейд-оффа» между скоростью роста и стрес-
соустойчивостью (Fridley, 2001). Таким образом, вероятность выживания вида в 
каждой точке пространства обратно пропорциональна его продуктивности и 
совместить эти два фактора выборочного эффекта в природе трудно. 

Многие исследователи считают выборочный эффект ошибкой эксперимен-
тов, в которых экспериментальные сообщества составляются из разного числа 
случайных видов, в то время как естественные сообщества не являются случай-
ными наборами видов (Huston, 1997; Wardle, 1999). В этом случае увеличение 
продуктивности определяется ростом вероятности выбора быстрорастущего 
продуктивного вида, а не ростом числа видов. Другая точка зрения заключается 
в том, что этот эффект можно рассматривать не как ошибку, а как нормальный 
экологический механизм воздействия видового разнообразия на экосистемные 
функции, подчеркивая, что есть много случайных факторов, которые влияют на 
видовой состав (Aarssen, 1997; Hooper, Vitousek, 1997; Loreau, 2000; Mouquet et 
al, 2002; Tilman et al., 1997 b).  

Показано, что выборочный эффект играет определенную роль в формирова-
нии свойств экспериментальных сообществ (см. ниже), но насколько он харак-
терен для природных сообществ? Уже само название этого эффекта подчерки-
вает его случайный характер. Однако в природе сообщества состоят не из слу-
чайных видов, поэтому действие выборочного эффекта, очевидно, имеет весьма 
ограниченное отношение к реальным процессам в природе (Wardle, 1999). 
Например, известно, что чем меньше размер площадки, тем более случайным 
оказывается состав видов. Чем больше площадка, тем менее случаен состав. То 
есть выборочный эффект может играть существенную роль лишь на малых 
площадках (Fridley, 2001). Например, состав растений на мелких участках ме-
стообитаний может изменяться случайным образом благодаря так называемому 
механизму «карусели», описанному для растительных сообществ на меловых 
местообитаниях – отдельные участки колонизируются видами в случайном ре-
жиме и их видовой состав сильно и непредсказуемо меняется год от года. Также 
выборочный эффект может иметь значение на ранних стадиях первичной сук-
цессии, когда видовой состав более случаен (это было показано при зарастании 
вулканических местообитаний, в частности, вулкана св. Елены (см. Fridley, 
2001). По мере развития сообщества, его состав становится все более опреде-
ленным и значение выборочного эффекта снижается. 

Наконец, в разнообразном сообществе выше вероятность присутствия ком-
плементарных видов («выборочный эффект комплементарности») и видов, уси-
ливающих друг друга, например, азот-фиксаторов («выборочный эффект взаи-
моусиления»), то есть выборочный эффект сам по себе усиливает комплемен-
тарность (Fridley, 2001). 
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Положительные взаимодействия видов – комплементарность и взаимоуси-
ление 

 На практике трудно отделить эффекты от разделения ниш от взаимоусиле-
ния видов, поэтому можно рассматривать комплементарный эффект как ком-
плекс этих процессов (Hector et al., 2009).  

Гипотеза о комплементарности как механизме положительной связи разно-
образия и продуктивности сообществ была высказана еще Дарвином в «Проис-
хождении видов» в форме «разделения труда» между разными видами (см. 
Naeem et al., 2009), то есть существенно раньше гипотезы о выборочном эффек-
те. Эта гипотеза основана на одном из ключевых представлений экологии со-
обществ - о разделении ресурсов и экологических ниш116 (Hector, 1998; Loreau 
Hector, 2001; Naeem et al., 1994; Tilman et al., 1996). 

В основе «эффекта комплементарности» лежит разделение видовых 
экологических ниш и различия видов в использовании ресурсов среды 
(использование разных ресурсов или одного ресурса, но в разное время или в 
разных местах). Различия видов в их требованиях к ресурсам ведут к тому, что 
комбинация видов может использовать больше ресурсов, чем каждый из них в 
отдельности. Результат – более высокая продукция и меньший объем 
неиспользованных ресурсов. Если разделение ресурса повышает суммарное его 
использование, то сообщество в целом получает большее количество энергии по 
сравнению с монокультурой. Особенно показателен один из последних 
примеров: было показано, что специфический для разных видов набор 
фотосинтетически активных пигментов обеспечивает биохимический механизм 
комплементарного использования света разными водорослями. Благодаря этому 
более разнообразные сообщества фитопланктона улавливают больше света и 
производят большую первичную продукцию (Striebel et al., 2009 а). 

Наглядное объяснение комплементарности ниш предложил Tilman (1999). В 
местообитании с пространственной или временной гетерогенностью двух 
факторов, которые лимитируют рост растений (например, температура и рН 
почвы) каждый вид будет занимать часть пространства, соответствующую 
своей нише (рис. 4.3.2.1-3, слева). При добавлении видов местообитание будет 
покрываться ими плотнее, имеющиеся ресурсы будут использоваться более 
полно, продуктивности увеличится. Если виды выбирать случайным образом 
получится асимптотическая зависимость пока ресурс не будет использован 
полностью (рис. 4.3.2.1-3, справа). В отличие от выборочного эффекта в данном 
случае растут как средние, так и максимальные значения ЭФ.  
 

                                                 
116 Комплементарность использования ресурсов - основа сельскохозяйственной методологии сме-

шения культур и сортов. 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed?term=
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Рис. 4.3.2.1-3. Дифференциация ниш в ответ на гетерогенность местообитания 
по двум лимитирующим факторам (температура и рН). А - Один кружок – ниша 
одного вида. Б – модельная зависимость суммарной биомассы сообщества от 
числа видов в гетерогенном местообитании (Tilman, 1999). 
 

Типичный пример комплементарного использования ресурсов в смесях 
растений с мелкими и глубокими корнями или травы холодного и теплого 
сезонов или светолюбивые деревья и теневыносливые виды под пологом леса. 
Эти виды меньше конкурируют друг с другом. 

Представление о комплементарности лежит в основе выделения функцио-
нальных групп видов и показателей функционального разнообразия. Если ком-
плементарность – основной механизм, то число функциональных групп должно 
сильнее влиять на биомассу, чем число видов внутри групп (при адекватном вы-
делении самих групп). Позитивная связь между числом функциональных групп и 
биомассой при одном и том же суммарном числе видов говорит о том, что ком-
плементарность выше у растений из разных групп, чем внутри одной группы 
(Marquard et al., 2009). 

Еще одно объяснение: после того, как есть хотя бы по одному растению в 
каждой функциональной группе, зависимость начинает насыщаться и 
добавлении других видов почти не меняет суммарную биомассу. (Tilman et al., 
1997 b; Loreau, 2000).  

Взаимоусиление видов заключается в улучшении условий среды или обес-
печение критического ресурса для других видов. Одна из важных форм  взаи-
моусиления видов – взаимодействия бобовых растений (способных к азотфик-
сации благодаря симбиозу с бактериями) с другими видами. Это один из глав-
ных функциональных механизмов в экспериментах с травяными сообществами 
(например, см. Hector et al., 1999; Spehn et al., 2002; Tilman et al., 1997 a, 2002). В 
работах, посвященных взаимосвязи экосистемных функций и биоразнообразия 
также имеются и другие примеры. Так, для травяных сообщества в Средизем-
номорье показано, что более высокая биомасса растений в многовидовых сооб-
ществах защищает почву от высыхания и собирает больше росы, что способ-
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ствует лучшему росту всех видов растений117 (Caldeira et al., 2001). В проточных 
мезокосмах увеличение числа видов личинок веснянок делает бентосную среду 
топографически более сложной, что позволяет им более эффективно улавливать 
корм из потока (Cardinale et al., 2002). В экспериментах с микроводорослями 
выявлено взаимоусиление видов за счет создания одними видами защиты от 
выедания или сильного течения других видов. Например, интенсивно поедае-
мые водоросли Hypnea в монокультуре растут хуже, чем в многовидовых сооб-
ществах (Boyer et al., 2009). Разнообразие макрофитов влияет на сообщества 
эпифитных водорослей и животных не только за счет увеличения продукции, но 
и за счет создания гетерогенных местообитаний (Stachowicz et al., 2007).  

Мутуалистические взаимодействия прямо влияют на ЭФ, например, поступ-
ление азота в наземные системы в основном осуществляется мутуалистически-
ми ассоциациями растений и азотфиксирующих микроорганизмов. Микориза 
между корнями растений и грибами сильно увеличивает поступление ПВ в рас-
тение из почвы, повышает первичную продукцию и успех семян. Высоко инте-
грированные сообщества (консорции) почвенных микроорганизмов, в которых 
каждый вид производит определенный тип ферментов, ускоряют разложение 
органики. Многие из этих отношений высокоспецифичны и утрата того или 
иного вида  будет иметь каскадный эффект на остальную часть экосистемы. 

В отличие от выборочного эффекта комплементарность  и взаимоусиление 
видов повышают параметры сообщества по сравнению с теми, которые могут 
быть достигнуты одним видом; это основа превышения продуктивности смеси 
культур над монокультурой (overyilding) когда урожай смеси превышает уро-
жаи монокультур. 

В отличие от выборочного эффекта, проявлению комплементарности и вза-
имоусилению не способствует случайный состав видов. Комплементарность – 
продукт определенных комбинаций видов, которые возникали в природе в ходе 
их совместной эволюции в составе сообществ. 

Положительные взаимодействия между видами особенно интересны в свете 
недавно выявленной для морских сообществ экспоненциальной формы зависи-
мости (см. ниже), поскольку только положительные взаимодействия видов мо-
гут дать усиливающуюся зависимость. Это может означать, что на дне океана 
преобладают мутуалистические отношения (Loreau, 2007). 

 
Методы разделения выборочного и комплементарного механизмов в экспери-
ментах 

В то время как типичные зависимости продуктивности и других показателей 
экосистемного функционирования от биоразнообразия в общем виде выявлены, 
вызывающие их механизмы не ясны (Hector, Loreau, 2005). Большинство экспе-

                                                 
117 Этот пример можно расширить в целом  на климаторегулирующие функции растительности в 

локальном масштабе – известно, что природная растительность является регулятором водного цикла 
на суше, как бы создавая условия для собственного существования (примеры см. Букварева, 2010 a). 
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риментов были организованы лишь для выявления общего характера ответа. 
Задача различения механизмов, лежащих в основе взаимосвязи экосистемных 
функций и разнообразия в них не ставилась. Поэтому после первой волны экс-
периментов их результаты вызвали жаркие споры о том, чем объясняются обна-
руженные закономерности (Aarssen, 1997; Giller et al., 2004; Hector et al., 2000; 
Loreau, 2000; Loreau et al. 2001; Wardle, 1999). Спор о механизмах был «подо-
грет» критикой интерпретации результатов экспериментов, особенно в отноше-
нии продуктивности (Huston, 1997; Huston et al., 2000).  

Уже визуально можно определить, какой эффект превалирует в 
эксперименте. Признак выборочного эффекта  – самый продуктивный вид дает 
такую же продуктивность как самые максимальные комбинации видов – нет 
явления сверхурожая. Повышение верхней границы значений говорит о 
комплементарном механизме. 

Loreau и Hector (2001) предложили простую методологию для выявления ра-
боты выборочного и комплементарного эффекта в экспериментах на основе по-
казателей относительного урожая.  

Относительный урожай вида – это отношение его урожая в многовидовом 
сообществе к его урожаю в монокультуре. Суммарный относительный урожай – 
сумма индивидуальных относительных урожаев. Этот показатель определяет 
нетто-эффект от видового разнообразия, то есть разницу между обнаруженным 
урожаем многовидового сообщества и средним урожаем монокультур видов, 
входящих в сообщество. Нетто-эффект числа видов определяется как ∑   ̅, 
где Y – обнаруженная биомасса видов растений на площадке, ∑Y – суммарная 
биомасса всех видов на площадке,  ̅ - средняя биомасса монокультур всех ви-
дов (нетто эффект равен нулю, когда отдельные виды растут одинаково хорошо 
в смеси и в монокультурах). Этот нетто-эффект делится на два компонента – 
выборочный  и комплементарный. Выборочный компонент определяется как D 
x cov(M, ∆RY), где  D – число видов растений на площадке, M – средняя био-
масса монокультуры вида, ∆RY – разница между обнаруженным относитель-
ным урожаем (Y/M) и ожидаемым относительным урожаем (1/D). Вклад ком-
плементарности определяется как  ̅       ̅̅ ̅̅ ̅̅ , где    ̅̅ ̅̅ ̅̅  – среднее значение 
∆RY всех видов на площадке (Loreau, Hector, 2001; Fargione et al., 2007). Выбо-
рочный эффект будет положительным, если в смеси доминируют наиболее про-
дуктивные виды и отрицательным, если доминируют малопродуктивные виды. 
Абсолютный выборочный эффект означает, что относительный урожай домини-
рующего вида остается таким же, как в монокультуре, и этому же равен суммар-
ный урожай сообщества (то есть других видов просто нет). Если суммарный уро-
жай существенно выше урожая вида-доминанта в монокультуре (трансгрессив-
ный сверхурожай, см. ниже), значит, действует не только выборочный эффект.  

Возможность разделения выборочного и комплементарного эффектов огра-
ничена теми показателями, в отношении которых возможно определение вклада 
каждого вида. Для многих показателей экосистемных функций, например, 
устойчивости к инвазиям, потребления питательных веществ из почвы или из 
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воды, скорости восстановления сообществ это сделать невозможно (Stachowicz  
et al., 2007).  

Сверхурожай (overyielding) – явление, при котором продуктивность (уро-
жай) многовидового сообщества больше средней продуктивности монокультур 
входящих в него видов (ожидаемого урожая монокультур). При трансгрессив-
ном сверхурожае продуктивность многовидового сообщества должна быть вы-
ше, чем у самой продуктивной монокультуры.  

Трансгрессивный сверхурожай считается доказательством комплементарно-
сти, так как выборочный эффект никак не может дать такого результата (Cardi-
nale et al., 2006; 2007).  

Трансгрессивный сверхурожай наблюдается в экспериментах достаточно 
редко. Так, мета-анализ 111 экспериментов с сообществами разных трофиче-
ских уровней не подтвердил эффекта трансгрессивного сверхурожая (Cardinale 
et al 2006), мета-анализ 44 экспериментов с растительными сообществами, пока-
зал, что многовидовые сообщества более продуктивны, чем средние показатели 
монокультур в 79% экспериментов, но только в 12% экспериментов проявляется 
трансгрессивный  сверхурожай (Cardinale et al., 2007), в морских исследованиях 
трансгрессивный сверхурожай был найден только в 26 из 105 проанализирован-
ных экспериментов (Stachowicz et al., 2007). 

Низкая частота наблюдения трансгрессивного сверхурожая в экспериментах 
позволила Cardinale et al. (2006) сделать вывод о том, что работает в основном 
выборочный эффект. Однако трансгрессивный урожай доказывает наличие 
комплементарности, но не является ее необходимым условиям. Комплементар-
ность может проявляться и без трансгрессивного урожая, который возникает 
лишь в тех случаях, когда увеличение продуктивности благодаря работе ком-
плементарных механизмов сильнее, чем ее сокращение из-за неизбежного сни-
жения плотности самого продуктивного вида в многовидовом сообществе (Hec-
tor et al., 2009). Низкая частота регистрации этого явления в экспериментах мо-
жет объясняться также и тем, что большинство экспериментов кратковременны, 
а проявление комплементарных механизмов и вероятность обнаружения транс-
грессивного сверхурожая растут со временем (Cardinale et al., 2007). Кроме того, 
возможно искусственное занижение частоты регистрации этого явления из-за 
статистических ошибок в организации экспериментов (Schmid et al., 2008).  

Почему важно различать, какой из этих механизмов (комплементарность и 
выборочный эффект) является реальным механизмом возникновения 
положительной зависимости ЭФ от БР в экспериментах? От этого зависят 
практические подходы к управлению биоразнообразием – если главный 
«драйвер» выборочный эффект – для поддержания ЭФ нужны несколько видов, 
которые ее выполняют наиболее эффективно, если главную роль играет 
комплементарность - нужно разнообразие комплементарных видов. 
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Совместное действие выборочного и комплементарного эффектов в экспери-
ментах 

В конце первой фазы исследований на фоне критики экспериментов (Huston, 
1997; Huston et al, 2000) ощущался недостаток доказательств работы компле-
ментарных механизмов в экспериментальных сообществах, хотя данные о сов-
местной работе выборочного и комплементарного эффектов уже имелись (Hec-
tor et al., 1999, 2000; Loreau, Hector, 2001; Tilman et al., 1996, 2001). В тех случа-
ях, когда комплементарность была зарегистрирована, превышение урожая мно-
говидовых сообществ над монокультурами было невелико и объяснялось в 
первую очередь присутствием бобовых (Aarssen et al., 2003). Оснований для 
утверждений, что в сообществах имеется эффект комплементарного использо-
вания ресурсов, практически не было (Loreau et al., 2001).  

Споры возникли потому, что большинство экспериментов было поставлено 
для выявления характера зависимости, а не для различения механизмов, кото-
рыми она обеспечивается. Однако затем, по мере накопления данных от экспе-
риментов, нацеленных именно на выявление механизмов, и проведения специ-
альных анализов экспериментальных картина стала меняться и постепенно пре-
вратилась в противоположную. Стало очевидно, что выборочный эффект и 
комплементарность действуют одновременно и составляют континуум от пол-
ного доминирования до полной комплементарности. Причем во многих случаях 
более важную роль играет комплементарность. 

Анализ данных проекта BIODEPTH показал, что работают оба механизма 
(Hector et al., 1999; Loreau, Hector, 2001), что бобовые важны, но зависимости 
показателей экосистемного функционирования от разнообразия не определяют-
ся полностью их присутствием или отсутствием (Hector et al., 2007). Более того, 
для надземной части травянистых сообществ эффект комплементарности ока-
зался более существенным, чем эффект выборки. Он регистрировался на всех 
местах и во все годы и нарастал с течением времени эксперимента (Spehn et al., 
2005). Причем, выборочный эффект вначале был негативным – доминировали 
виды с наименьшей биомассой. 

Повторный мета-анализ других экспериментов (Cardinale et al., 2007) с ис-
пользованием метода разделения выборочного и комплементарного эффектов 
(Loreau, Hector, 2001) показал, что в сообществах работают оба механизма, ком-
плементарность наблюдается в самых разных сообществах, особенно, если они 
существуют долго, и что выборочный эффект гораздо слабее комплементарного 
(Cardinale et al., 2006, 2007). Более того, положительная зависимость биомассы 
от числа видов определяется прежде всего комплементарным эффектом, кото-
рый со временем усиливается (Cardinale et al., 2007) 

Вероятность проявления сверхурожая может расти со временем, как в экспе-
рименте с изъятием водорослей Stachowicz et al. (2008). 

В отличие от комплементарного эффекта, который всегда положителен, 
выборочный довольно часто оказывается негативным (если увеличивается 
вероятность включения в сообщество менее продуктивных видов или наиболее 
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продуктивные виды хуже растут в многовидовом сообществе). Суммарный 
эффект в этих случаях представляет собой разницу между эффектом 
комплементарности и выборочным эффектом, как на рис. 4.3.2.1-4, а при их 
сходной величине зависимость экосистемных функций от разнообразия может 
практически не обнаруживаться. Так, в бентосных сообществах наиболее 
продуктивные генотипы и виды часто не доминируют в многовидовых 
сообществах, в то время как низкопродуктивные виды хорошо представлены 
(Stachowicz et al., 2007). Это явление может быть результатом упомянутого 
выше эволюционного «трейд-оффа» между конкурентоспособностью и 
скоростью роста организмов (Loreau, Hector, 2001). Сходные результаты были 
получены в экспериментах с микроводорослями и наземными травянистыми 
растениями (Boyer et al., 2009; Reich et al., 2004) 

Некоторые исследования показывают, что вероятность положительных вза-
имодействий видов растет при увеличении числа видов и что позитивные взаи-
модействия более часто встречаются в суровых и изменчивых условиях среды 
(Cardinale et al., 2005). 

 
 

Рис. 4.3.2.1-4. Разделение эффектов 
комплементарности и выборки в двух 
экспериментах. А - проверка влияния 
числа видов крупных водорослей на сум-
марную биомассу; Б – проверка влияния 
генотипического разнообразия зостеры 
на плотность ее ростков. В обоих слу-
чаях сравнительно небольшой суммар-
ный эффект является результатом 
большого позитивного эффекта ком-
плементарности и более слабого нега-
тивного выборочного эффекта 
(Stachowicz et al., 2007).   

 
 

Очевидно, что комплементарность и выборочный эффект друг друга не 
исключают, а действуют одновременно. Cуществует некий континуум от 
полного доминирования до полной комплементарности и от вероятности 
выбора наиболее продуктивных видов до вероятности выбора наиболее 
комплементарных видов. И тот и другой эффекты изменяются в зависимости от 
свойств видов и условий. Более разнообразные сообщества с большей 
вероятностью включают более продуктивные виды и комплементарные 
комбинации видов (Hooper et al., 2005; Huston, 1997; Huston et al., 2000; Loreau, 
2000; Loreau et. al., 2001; Tilman et al., 1997 b).  
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4.3.2.2. Оптимизация как дополнительный механизм  
влияния разнообразия на функции биосистем 

Дополнительным механизмом влияния разнообразия на функции биосистем 
может быть оптимизация популяций и сообществ. В соответствии с нашей 
гипотезой, популяции и сообщества имеют максимальную биомассу 
(суммарную численность) при оптимальных показателях 
внутрипопуляционного разнообразия и видового богатства (см. раздел 2.3). 
Большинство важнейших экосистемных функций и услуг, прежде всего, из 
группы средообразующих, положительно связаны с суммарной биомассой 
сообщества и популяций. Примерами могут быть функции по регуляции 
процессов испарения, поглощения и стока воды, смягчения природных 
экстремальных явлений (защита от наводнений, сильного ветра и т.п.), защита 
почв от эрозии, хранение углерода и многие другие. Исключение составляют 
лишь продукционные функции, так как продуктивность сообществ максимальна 
на некоторых средних или начальных стадиях сукцессии, когда суммарная 
биомасса сообщества далека от максимальной, а популяции, подвергающиеся 
промыслу, всегда имеют сниженную численность и биомассу. Более подробно 
противоречие между задачами использования средообразующих и 
продукционных экосистемных услуг с точки зрения задач природопользования 
рассмотрено в разделе 5.2.2. 

Таким образом, важнейшие экосистемные функции максимальны, когда 
показатели разнообразия популяций и сообщества близки к оптимальным. Если 
внутрипопуляционное разнообразие отклоняется от оптимальных значений, что 
может происходить в результате антропогенного воздействия на популяцию, 
например, промысла, ее численность (суммарная биомасса) снижается, то есть 
снижается и экосистемная функция данной популяции. То же самое происходит 
и при отклонении числа видов от оптимальных значений. Если число видов 
меньше оптимального, ресурс среды недоиспользуется и эффективность 
сообщества снижается – этот случай подтвержден многочисленными 
экспериментами (см. раздел 3.4.2.2). Если же число видов превышает 
оптимальные значения, то эффективность сообщества также снижается, 
поскольку популяции переходят в субоптимальное состояние, например, в 
результате вынужденного чрезмерного сужения своих экологических ниш. 
Ситуация чрезмерного видового разнообразия, вероятно, довольно редко 
встречается в природе (один из возможных примеров приведен в разделе 
4.2.1.4). 

Важнейшим отличием оптимизации от описанных выше выборочного и 
комплементарного эффектов является то, что для ее действия виды не обяза-
тельно должны различаться по своим экологическим свойствам. В соответствии 
с нашей гипотезой, оптимизация может происходить также за счет функциони-
рования в сообществе нескольких видов с одинаковыми экологическими харак-
теристиками («видов - экологических двойников»).  
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4.3.2.3. Какие механизмы могут заменить «отбор» на надорганизменном 

уровне? 
 Гипотезы о механизмах реализации оптимальными биосистемами их пре-

имуществ 
На уровне организмов в качестве механизма, обеспечивающего преимуще-

ства оптимальных особей, обычно рассматривается отбор (преимущественное 
выживание и размножение) особей с оптимальными признаками, то есть 
«наиболее приспособленных». Однако на надорганизменном уровне предста-
вить себе действие некоего фактора, который бы «отбирал» популяции, виды и 
сообщества с оптимальными параметрами разнообразия, довольно трудно. До-
пустим, гипотетически может существовать некий механизм отбора среди мно-
жества популяций, составляющих вид, в ходе которого отбираются наиболее 
жизнеспособные популяции с оптимальным уровнем внутреннего разнообразия 
(субоптимальные популяции локально вымирают, вместо них распространяются 
оптимальные популяции). Но такой механизм кажется маловероятным – слиш-
ком много локальных популяций и времени нужно, чтобы он работал. Тем бо-
лее, такой механизм не работает на уровне целых видов – тут просто не из чего 
выбирать, так как вид один (нельзя выбрать из множества видов «волк» выбрать 
вид «оптимальный волк»). Действие отбора в его классическом виде на уровне 
сообществ и экосистем также маловероятно. Трудно представить существова-
ние большого числа локальных вариантов одного и того же сообщества, среди 
которых может происходить отбор. 

В соответствии с принципом оптимального разнообразия популяции и со-
общества с оптимальными показателями разнообразия достигают большей чис-
ленности и биомассы, чем субоптимальные системы. Можно предположить, что 
это дает им больше шансов на выживание и распространение. Эта предполагае-
мая закономерность является основой возможных механизмов оптимизации 
разнообразия биосистем.  

Какими могут быть конкретные механизмы оптимизации разнообразия? На 
данном этапе исследований у нас нет ответа на этот вопрос. Мы можем лишь 
кратко обозначить основные вопросы и некоторые гипотезы о возможных меха-
низмах оптимизации разнообразия на популяционном и ценотическом уровнях. 

В качестве гипотезы можно предположить, что оптимальные параметры 
устанавливаются в популяциях и в сообществах за счет преимущественного 
распространения их субъединиц, которые имеют показатели разнообразия, 
наиболее близкие к оптимальным (ниже в данном разделе, говоря «оптималь-
ный», мы имеем в виду «наиболее близкий к оптимальному», поскольку дости-
жение оптимума биосистемами может быть достаточно редким событием в по-
стоянно изменяющейся среде).  

На популяционном уровне такими субъединицами могут быть субпопуляции, 
группы особей или даже отдельные особи. В наших моделях оптимальный уро-
вень внутрипопуляционного фенотипического разнообразия поддерживается за 



 415 

счет двух параметров: 1) разнообразия размножающихся фенотипов, которое 
зависит от ширины зоны индивидуальной толерантности особей; 2) разнообра-
зия рождающихся фенотипов, которое зависит от ширины диапазона нормы 
реакции в популяции. Можно предположить, что оптимальные показатели 
внутрипопуляционного разнообразия могут распространяться в большой под-
разделенной популяции вместе с особями, которые являются носителями опти-
мальных значений этих параметров. Можно предположить, что именно такие 
особи могут наиболее интенсивно распространяться в популяции, так как чис-
ленность субпопуляций с оптимальными параметрами наиболее высока и 
устойчива. Другим механизмом может быть преимущественное расширение 
внутри ареала популяции ареалов субпопуляций с оптимальными параметрами 
за счет сокращения ареалов субпопуляций с неоптимальными параметрами. Как 
может происходить оптимизация внутреннего разнообразия в неподразделенной 
изолированной популяции – пока не понятно.  

На ценотическом уровне возможные механизмы оптимизации разнообразия 
также не ясны. Какие-то формы отбора на уровне сообществ, вероятно, могут 
работать через популяции входящих в них видов. Например, определенную 
роль может играть отбор в группах экологически сопряженных видов, при ко-
тором выживают и размножаются преимущественно те особи, которые включе-
ны в оптимальные сообщества. Наиболее вероятным механизмом преимуще-
ственного выживания и распространения сообществ с оптимальными парамет-
рами нам представляются процессы сукцессионного типа. В соответствии с 
нашей гипотезой, сообщество с оптимальным разнообразием наиболее эффек-
тивно использует ресурсы среды, то есть по отношению к субоптимальным со-
обществам его можно рассматривать как следующую стадию сукцессии. Меха-
низмы распространения оптимального сообщества при этом те же, что и меха-
низмы замещения сериальных сообществ в ходе сукцессии. Субоптимальные 
сообщества при этом могут сохраняться в виде начальных стадий сукцессии. 
Одум  (1986) отмечал: «Установлено, что в стабильных условиях среды эколо-
гические системы с большим разнообразием успешно конкурируют с более 
простыми и замещают их. Если особый поток энергии не направлен на предот-
вращение сукцессии, то сложная специализированная система характеризуется 
большей работой выхода, направленной в русло общих усилий, и вытесняет те 
системы, энергия которых запасается, а не используется для полезной работы, 
направленной на выживание в конкуренции». Пространственно-временные 
масштабы процессов такого типа могут быть любыми. Так, например, Заварзин 
(2001, 2004) говорит о сукцессии всей биосферы.  

Однако в этой схеме много противоречий. Одно из наиболее ярких –  посте-
пенное «наползание» верхового болота на окружающий лес, что мы нередко 
можем наблюдать в бореальной зоне. Очевидно, что в этом случае болото – это 
сообщество с минимальным разнообразием, которое наименее эффективно ис-
пользует ресурсы (именно поэтому оно откладывает торф). При этом оно «по-
беждает» окружающие более разнообразные и эффективные сообщества, то есть 
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все происходит не как в нашей схеме, а наоборот. Понятно, что в этих ландшаф-
тах на самом деле есть какой-то баланс между болотными и лесными сообще-
ствами (иначе бы все покрылось болотами), но никакого явного преимущества 
более разнообразных сообществ при этом не наблюдается.  
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4.4.  

Изменение оптимальных  
значений разнообразия  

в ходе эволюционных процессов 
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В ходе эволюционных процессов происходит изменение параметров опти-
мальности биосистем. В рамках принципа оптимального разнообразия на дан-
ном этапе исследований можно рассматривать процессы, обусловленные эво-
люцией на двух иерархических уровнях: 

- изменение параметров оптимальности при повышении эволюционного 
уровня организмов; 

- изменение параметров оптимальности в ходе эволюции сообществ. 
Эти процессы неразрывно взаимосвязаны, но,  в целях более последователь-

ного изложения материала мы их рассмотрим отдельно. 
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4.4.1.  
Изменение параметров оптимальности  

при повышении эволюционного уровня организмов 
 

 
В соответствии с принципом оптимального разнообразия биосистем, опти-

мальные значения внутрипопуляционного и ценотического разнообразия зави-
сят от видовых характеристик, которыми в наших моделях являются показатели 
смертности, рождаемости, максимальная ширина зоны индивидуальной толе-
рантности (моделируется как разнообразие размножающихся в каждый момент 
времени фенотипов) и функция затрат ресурса особями (см. раздел 2.3). Про-
грессивные изменения любого из этих параметров (расширение зоны толерант-
ности особей к условиям среды, увеличение максимальной скорости роста по-
пуляции, снижение смертности, снижение удельных затрат ресурса особями118), 
происходящие при сохранении неизменными остальных характеристик, можно 
интерпретировать как повышение эволюционного уровня организмов. Как пока-
зывают результаты моделирования, такие изменения параметров популяций 
приводят к качественно одинаковым результатам (см. раздел 2.3, п. 6, рис. 2.3-

                                                 
118 На первый взгляд, снижение затрат ресурса противоречит одному из основных критериев про-

гресса – повышению общей энергии жизнедеятельности организмов (биоэнергетический прогресс). 
Однако при этом организмы не только больше расходуют энергии, но также повышают свои воз-
можности «захватывать» больше энергии из среды, и совершенствуют системы внутренней регуля-
ции. Например, Гаврилов (2012) отмечает, что увеличение энергетической стоимости существова-
ния гомойотермных животных перекрывается ростом их активности и поступления энергии. В ре-
зультате биоэнергетический прогресс сопровождается увеличением объема доступных организмам 
ресурсов и повышением эффективности их использования. Отношение «захваченной» энергии к 
тратам на поддержание биомассы растет (Печуркин, 1982). В рамках нашей модели это интерпрети-
руется как снижение удельных затрат ресурса. 
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8), которые позволяют предположить, что повышение эволюционного уровня 
организмов сопровождается следующими тенденциями: 

– увеличением эффективности популяций, то есть снижением удельных 
затрат ресурса и увеличением численности при неизменном количестве ресурса; 

– снижением значений оптимального внутрипопуляционного разнообра-
зия за счет расширения зоны индивидуальной толерантности особей, благодаря 
чему реакция на изменения среды перемещается с уровня популяции на уровень 
особи и становится более быстрой и эффективной; 

– ростом оптимальных значений видового разнообразия в сообществах 
таких организмов.   

Таким образом, результаты моделирования позволяют предположить, что 
повышение эволюционного уровня организмов изменяет оптимальные значения 
внутрипопуляционного и видового разнообразия, то есть модифицирует струк-
туру пространства лицензий – ячейки сужаются, их число растет.  

В исторической перспективе примером роста таксономического разнообра-
зия в сообществах эволюционно «продвинутых» организмов может служить 
поэтапная смена морских эволюционных фаун (кембрийская, ордовик-пермская 
и мезокайнозойская), сопровождавшаяся увеличением доли подвижных и «фи-
зиологически забуференных» (то есть способных к активным формам освоения 
внешних ресурсов и регуляции своей внутренней среды, менее чувствительных 
к параметрам среды) животных. Аналогичная тенденция прослеживается и для 
наземной биоты (Марков, Коротаев, 2007, 2008). Свидетельством того, что про-
исходило именно усложнение сообществ, а не только рост глобального таксо-
номического разнообразия, могут служить данные об изменении характера рас-
пределений обилия видов в сообществах на рубеже палеозоя и мезозоя (Wagner 
et al., 2006). 

Самостоятельным фактором увеличения разнообразия в ходе эволюции яв-
ляется увеличение доступного для организмов потока энергии благодаря про-
грессивным «эволюционным инновациям», которые позволяли на каждом этапе 
эволюции расширять спектр используемых ресурсов и увеличивать интенсив-
ность их потребления. К числу основных инноваций можно отнести: возникно-
вение процессов фотосинтеза с образованием кислорода; возникновение аэроб-
ного дыхания; возникновение эукариотных, а затем многоклеточных организ-
мов; образование скелета у животных; развитие наземных растений, формиро-
вание почв и наземных биоценозов; появление цветковых растений и насеко-
мых; образование социального уровня организации жизни. В результате воз-
никновения и распространения каждого из этих эволюционных достижений в 
биологические циклы вовлекалось все большее количество вещества и энергии. 
Современные теоретические представления предполагают, что увеличение ко-
личества доступной энергии – один из главных факторов роста биологического 
разнообразия. Это подтверждается многочисленными эмпирическими фактами 
(см. раздел 3.2.2). Как мы подчеркивали выше, эта тенденция полностью соот-
ветствует принципу оптимального разнообразия, так как при увеличении потока 
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доступных ресурсов растут оптимальные значения числа видов в сообществе 
(раздел 2.3, вывод 8). 

В современных условиях косвенным подтверждением нашей гипотезы явля-
ется сопоставление структуры северных и тропических сообществ и характери-
стик таксонов, составляющих эти сообщества. В разделе 3.3.3 мы уже упомина-
ли, что арктические сообщества характеризуются повышенной долей прими-
тивных и архаичных таксонов. В приэкваториальной зоне, которая считается 
наиболее древней, доминируют наиболее молодые прогрессивные таксоны. То, 
что тропическая биота не имеет архаичных черт, а архаичные группы насеко-
мых и растений распространены в основном вне тропиков, в частности, показал 
Жерихин (1987). Тропическая биота (композиция таксонов) по параметрам 
«эволюционного возраста» противоположна арктической. В молодом тундро-
вом биоме особенно большую роль играют примитивные таксоны, а в древних 
тропических сообществах наивысшего биологического прогресса достигают 
прогрессивные продвинутые группы при существенной доле молодых видов 
(Чернов, 1988). 

По мнению Чернова (1988), адаптационной предпосылкой такого соотноше-
ния может быть то, что относительно примитивные формы способны к освое-
нию суровой среды «пассивными» способами, основанными на высокой рези-
стентности и замедлении развития, то есть на таком типе освоения среды, кото-
рый можно назвать «подчиненным». Именно такие адаптивные особенности 
характерны для наиболее многочисленных в тундре групп растений и животных 
Чернов предполагает, что этот путь освоения среды закрыт для наиболее про-
двинутых форм, которые склонны к «активному» освоению среды и противо-
стоянию неблагоприятным условиях. Имеется много примеров, когда наиболее 
примитивные формы осваивают самые суровые условия среды (например, бак-
терии по сравнению с представителями других царств, углозуб среди земновод-
ных,  наиболее примитивные группы внутри других таксонов). Даже у муравьев 
относительно примитивные формы чаще демонстрируют примеры эффективно-
го освоения наименее благоприятных условий, в которых снижается разнообра-
зие группы в целом (Длусский, 1967). Интересно, что относительно высокое 
разнообразие древних и примитивных форм прослеживается также в глубоко-
водной фауне (см. Чернов, 1991, 2002). 

Биологическому прогрессу в Арктике способствует примитивность в самом 
широком смысле. Это подтвердил Гамалей (цит. по: Чернов, 2004) на основе 
анализа широтных трендов продвинутых и примитивных экофизиологических 
типов двудольных растений от тропиков до полярных пустынь. Он показал, что 
снижение видового разнообразия по мере усиления экстремальности местооби-
тании сопровождается сокращением доли продвинутых видов, в то время как 
примитивные виды сохраняют свои позиции в экстремальных условиях холод-
ных, аридных и засоленных территорий. Продвинутые группы, напротив, про-
цветают в оптимальных климатических условиях, где в максимальной степени 
развиты биоценотические отношения, особенно в тропиках. В холодных обла-
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стях эти группы уступают место менее продвинутым, архаичным, более склон-
ным к толерантным адаптивным стратегиям, эффективно противостоящим су-
ровым условиям среды.  

Для объяснения этой закономерности выдвинуто несколько гипотез. В их 
числе – «гипотеза оттесненных реликтов», которая берет начало еще от Уолле-
са, и «концепция тропического давления» Дарлингтона (1960-е гг.). Эти гипоте-
зы предполагают, что более молодые и продвинутые формы вытесняют из эква-
ториального пояса более древние и примитивные формы в направлении высо-
ких широт (см.: Чернов, 1988). По образному выражению Мейена (цит. по: Чер-
нов, 1991), тропики – это не музей, где сохраняются примитивные формы, а ко-
лыбель, в которой формируются новые формы. 

Один из основателей современной генетики Фишер предположил, что при-
чиной высокого видового разнообразия в тропиках является более быстрая эво-
люция и видообразование в тропиках (см. Ricklefs, 2004). «Гипотеза эффек-
тивного эволюционного времени» (см.: Hillebrand, 2004) подразумевает более 
высокую скорость видообразования в тропиках по сравнению с умеренными и 
северными широтами за счет увеличения скорости мутаций и оборота поколе-
ний в теплом климате, большей временной стабильности, которая увеличивает 
время существования более старых таксонов и большей площади тропического 
биома (см.: Hillebrand, 2004). Однако исследования современных скоростей ви-
дообразования в целом не подтверждают повышение молекулярной эволюции в 
тропиках (Clarke, Gaston, 2006; Willig et al., 2003). Например, показано, что 
близкородственные пары видов птиц и млекопитающих в тропиках разошлись в 
среднем 3,4 млн лет назад, а по мере продвижения на север это время сокраща-
лось и в приполярных областях составило всего 1 млн. лет, что говорит о том, 
что в тропиках и появление и вымирание видов идет медленнее, чем на севeре 
(Weir, Schluter, 2007).  

Тем не менее, относительное обилие примитивных таксонов на севере оста-
ется фактом. Как отмечает Чернов (1984), структура северных сообществ с фи-
лоценогенетических позиций тоже характеризуется чертами архаичности. Со-
общества полярной пустыни имеют образ древних первичных наземных цено-
зов, когда суша была еще экстремальной средой по отношению к воде. В этих 
сообществах преобладают гидрофильные группы растений и животных. Основу 
трофических цепей составляют водоросли и цианобактерии и их потребители - 
личинки комаров-звонцов. Существенную роль играют кольчатые черви, тихо-
ходки и влаголюбивые виды коллембол. 

Одум (1986) отмечает, что последовательность ранговых распределений ви-
дов по мере перехода от ранних стадий сукцессии к более поздним напоминает 
изменения структуры сообществ при движении от тропиков на север. Ту же за-
кономерность подчеркивает Чернов (1984). Арктические сообщества имеют 
черты пионерных сукцессионных стадий. Ряд зональных сообществ от поляр-
ных пустынь до лесотундры можно представить как аналог сукцессионной се-
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рии. Получается своего рода биогенетический закон для экологических сооб-
ществ (Чернов, 1984).   

Как мы отмечали выше (раздел 3.3.3), очевидно, что основным фактором 
снижения видового разнообразия в Арктике и других «суровых» местообитани-
ях следует считать сокращение потока доступного для организмов энергии (см. 
раздел 3.2.2), а увеличение доли относительно примитивных таксонов в таких 
местообитаниях может объясняться относительной успешностью «пассивных» 
форм освоения суровой среды. То есть, изменения числа видов и характеристик 
эволюционной продвинутости таксонов в суровой среде – два самостоятельных 
процесса. Однако, по мнению Чернова (1991, 2002), увеличение доли архаичных 
таксонов в биотах северных регионов может быть дополнительной причиной 
снижения видового разнообразия на севере. Для самых разных групп организ-
мов показано, что в Арктике больше таксонов с малым числом видов, возмож-
но, потому, что архаичные группы не могут достигать такого высокого уровня 
видового разнообразия, как продвинутые.  

Принцип оптимального разнообразия может быть одним из дополнительных 
объяснений генеральной тенденции роста видового разнообразия в сообществах 
более продвинутых организмов. В соответствии с нашей гипотезой, при повы-
шении эволюционного уровня организмов увеличивается оптимальное число 
видов при одновременном снижении оптимального внутрипопуляционного раз-
нообразия. В наших моделях это происходит за счет того, что более продвину-
тые в эволюционном плане организмы имеют больше шансов выжить в среде с 
определенной степенью нестабильности за счет более высоких темпов прироста 
популяции и меньших затрат энергии119, а также расширения зоны индивиду-
альной толерантности. В сообществах эволюционно более продвинутых орга-
низмов увеличивается число ячеек лицензионно-нишевого пространства, а сами 
ячейки становятся более узкими. Можно также предположить, что повышение 
эволюционного уровня организмов дает дополнительные возможности для 
формирования сложных и разнообразных регуляторных механизмов внутри 
популяций и сообществ, что увеличивает их стабильность, что, в соответствии с 
нашей гипотезой, еще больше способствует  росту оптимального числа видов. 

Если будет обнаружена также обратная положительная зависимость между 
показателями разнообразия и эволюционного уровня видов, то есть усиление в 
более сложных сообществах процессов, ведущих к повышению эволюционного 
уровня организмов, то тогда оптимизация разнообразия может быть одним их 
факторов гиперболического роста таксономического разнообразия (Марков, 
Коротаев, 2007, 2008). 

 
  

                                                 
119 Эти показатели относятся к единице постоянно поддерживаемой биомассы и единице погло-

щенной энергии  в стационарных условиях. 
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4.4.2.  
Изменение параметров оптимальности  

в ходе эволюции сообществ 
 

 
Увеличение видового богатства в более древних сообществах 

В соответствии с «гипотезой эволюционного возраста»120 более древние со-
общества богаче видами. Эта гипотеза используется как одно из объяснений 
высокого разнообразия в тропиках и низкого разнообразия в северных широтах. 
В соответствии с ней, северные экосистемы относительно молоды и их экологи-
ческие сообщества еще только формируются после последнего оледенения, а 
тропические сообщества, избежавшие оледенения уже находятся в некоторой 
точке «насыщения» (см. обзор Clarke, Crame, 2003). На относительную стабиль-
ность тропиков в историческом аспекте как на возможный фактор высокого 
видового разнообразия указывал еще Уоллес, затем Пианка в 1960-е гг. (см.: 
Ricklefs, 2004). Близкая в этим взглядам гипотеза рефугиумов (см. обзор на 
примере Амазонии Haffer, 1997) предполагает, что высокое разнообразие в тро-
пиках – это результат пребывания сообществ в рефугиумах, в которых сохраня-
лись стабильные условия, несмотря на существенные изменения окружающих 
ландшафтов. После катаклизмов из этих рефугиумов видовое разнообразие вос-
станавливалось на окружающих обширных территориях. В рефугиумах сохра-
няются комплексы реликтовых видов и нередко там же обнаруживаются и пики 
разнообразия новых эндемиков. Это может указывать на то, что рефугиумы яв-

                                                 
120
 Понятие возраста применимо к системам с выраженной внутренней структурой в том случае 

если эта структура закономерно изменяется со временем. В интересующем нас диапазоне иерархи-
ческих уровней биосистем возрастом могут обладать биоценозы (экосистемы). Элементарные попу-
ляции в этом смысле не имеют возраста. Индивидуальный возраст могут иметь также популяции с 
выраженной внутренней структурой (например, состоящие из связанных между собой поселений 
или со сложными социальными отношениями), однако этот тип систем мы не рассматриваем в дан-
ном исследовании. Если речь идет об эволюционном возрасте вида, то прежде всего имеются в виду 
характеристики организмов.  
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ляются не только местами наиболее древних сообществ и долговременного со-
хранения разнообразия, но одновременно – местами наиболее быстрого видооб-
разования (Fjeldsa, Lovett, 1997). Один из примеров – пики эндемизма и видово-
го разнообразия в районах климатической стабильности Андах121 (Fjeldsa et al., 
1999), в тропических лесах северо-востока Австралии (Graham et al., 2006). 

На территории России примером, когда современные климатические условия 
являются менее важными, чем предполагаемый возраст сообществ (также, веро-
ятно, важен фактор разнообразия рельефа), является распределение видового раз-
нообразия мелких млекопитающих на Европейском севере России на протяжении 
от юга Архангельской обл. до Урала. Число видов, выровненность и биомасса 
зверьков увеличиваются с запада на восток одновременно с ростом суровости 
климата, хотя, в соответствии с экоклиматическими моделями распределения ви-
дового разнообразия должно быть наоборот. Ключевыми факторами, определяю-
щими это, по мнению авторов, является рост сложности растительного покрова, 
который, в свою очередь, объясняется увеличением мозаичности местообитаний 
по мере продвижения к Уральским горам и рост возраста сообществ, так как 
наиболее древние лесные сообщества, по мнению авторов, могли сохраниться на 
юго-западных склонах Северного Урала (Бобрецов и др., 2008).  

Таким образом, имеются эмпирические свидетельства в пользу гипотезы о 
том, что сообщества с большим эволюционным возрастом имеют более высокое 
видовое разнообразие. Как будет показано ниже, это можно объяснить взаимосвя-
занными процессами усложнения сообществ и стабилизации их внутренней сре-
ды, которая ведет к увеличению оптимальных значений видового разнообразия. 

 
Влияние на оптимальные уровни разнообразия стабилизации внутренней среды 
сообщества и концепция биоценотической регуляции эволюции. 

По образному выражению Гладышева (1996), биосистемы высших иерархи-
ческих уровней, стабилизируя свою внутреннюю среду, играют роль «термоста-
тов» для биосистем низших уровней. Как отмечает Северцов (2008), не случай-
но большинство наглядных примеров длительного существования признаков, 
охраняемых стабилизирующим отбором, относится к молекулярному, клеточ-
ному и тканевому уровням организации, то есть к признакам находящимся в 
стабильной внутренней среде, поддерживаемой гомеостазом организма. 

Экологические сообщества являются гораздо менее интегрированными (це-
лостными) системами, чем организмы, но, несмотря на это, их также можно 
считать системами, способными к поддержанию определенного уровня гомео-
стаза. Устойчивые природные сообщества представляют собой не случайные 
наборы видов, а исторически сложившиеся коадаптивные комплексы (Длус-
ский, 1981), способные максимально эффективно использовать ресурсы среды и 
устойчиво поддерживать геохимический круговорот (Вахрушев, Раутиан, 1993). 

                                                 
121 Как отмечает автор, те же районы являются центрами индейских культур и всегда имели боле 

высокую плотность населения. 
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По мере развития коадаптивных комплексов происходит увеличение числа ви-
дов и их специализация, то есть сужение ниш (Длусский, 1981). Взаимная адап-
тация видов друг к другу позволяет сообществу более эффективно использовать 
ресурсы среды и стабилизировать свою внутреннюю среду. Стабилизация сре-
ды, в свою очередь, в соответствии с принципом оптимального разнообразия, 
ведет к росту оптимальных показателей видового разнообразия.  

Запускается процесс взаимоусиления роста оптимальных значений видового 
разнообразия и стабилизации внутренней среды в более сложных сообществах. 
Этот «автокаталитический» процесс аналогичен рассмотренному выше росту 
видового разнообразия в ходе сукцессии, но идет в других масштабах за счет 
эволюционных преобразований. В отличие от экологической оптимизации, ко-
гда предел дробления ниш определяется степенью стабильности внешней сре-
ды, интенсивностью потока доступного ресурса и потенциалом регионального 
пула видов, здесь эти ограничения сами изменяются в ходе эволюции организ-
мов и сообществ. 

В соответствии с концепцией биоценотической регуляции эволюции Жерихи-
на (1987), стабилизирующее и канализирующее действие биоценозов является 
ограничителем скорости эволюции во время когерентных фаз, когда устойчивые 
сообщества медленно изменяются на протяжении длительных периодов. Во время 
некогерентных фаз, при разрушении сообществ, включается компенсаторный 
механизм резкого повышения скорости эволюции. На первый взгляд, наши ре-
зультаты противоречат этой концепции, предсказывая увеличение вероятности 
видообразования при стабилизации среды (см. раздел 4.2.4). На самом деле, про-
тиворечия нет, так как в рамках нашей модели тенденция дискретизации внутри-
видовых форм и видообразования поддерживается не высокой степенью стабиль-
ности среды как таковой, а увеличением стабильности среды, переходом от не-
стабильной среды – к более стабильной. Именно эта фаза и начинается сразу по-
сле разрушения сообществ, когда начинается процесс формирования их «нового 
поколения» и постепенная стабилизация среды. Существенная начальная часть 
этого процесса происходит в условиях относительно нестабильной среды (соб-
ственно, именно благодаря этому процессу она и становится стабильной).  

На рис. 4.4.2-1 схематично показана динамика изменения оптимальных зна-
чений видового и внутрипопуляционного разнообразия после некоторого собы-
тия (вызванного внутренними или внешними причинами), запустившего про-
цесс разрушения сообществ. В результате этого воздействия и разрушения со-
обществ происходит резкая дестабилизация среды (после чего она остается от-
носительно нестабильной еще довольно долго – серая зона на рис. 4.4.2-1). Де-
стабилизация среды вызывает снижение оптимальных значений для видового 
разнообразия и рост - для внутрипопуляционного разнообразия, ячейки про-
странства лицензий сильно расширяются, их становится меньше (серые «соты» 
на рис. 4.4.2-1). Оптимизация разнообразия на этой стадии может происходить в 
том числе и за счет «усечения сукцессий» (Жерихин, 2003), так как более ран-
ние стадии, как правило, характеризуются более широкими ячейками простран-
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ства лицензий (см. раздел 4.2.1). В процессе развития новых сообществ и стаби-
лизации среды происходит рост оптимальных значений для видового разнооб-
разия и снижение – для внутрипопуляционных. Ячейки пространства лицензий 
постепенно сужаются, их становится больше (причем, если происходит повы-
шение эволюционного уровня организмов, составляющих сообщество, в но-
вом сообществе они становятся еще мельче, чем были до кризиса). Постепен-
но этот процесс выходит на плато, достигая предела дробления лицензий 
(ниш), который определяется, как отмечают Раутиан и Жерихин (1997), объе-
мом доступного ресурса, а также, в соответствии с принципом оптимального 
разнообразия, – степенью стабильности внешней по отношению к сообществу 
среды и эволюционным уровнем организмов, составляющих сообщество (вы-
воды 5 и 7, раздел 2.3). 

 
Рис.4.4.2-1. Динамика изменения оптимальных значений видового и внутрипо-
пуляционного разнообразия в ходе биоценотического кризиса и последующего 
развития новых сообществ. Серые «соты» обозначают геометрию лицензион-
ного пространства. 

 
Таким образом, в соответствии с принципом оптимального разнообразия, во 

время разрушения сообществ и дестабилизации среды происходит рост внутри-
популяционного разнообразия (основы для будущего формообразования), во 
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время развития «нового поколения» сообществ и постепенной стабилизации 
среды – дискретизация внутривидовых форм и видообразование. 

 
Противофазное колебание оптимальных значений разнообразия на соседних 
иерархических уровнях и концепция когерентных и некогерентных этапов эво-
люции. 

Как было сказано выше, оптимальные значения разнообразия на уровне по-
пуляций и сообщества реагируют на изменения степени стабильности среды 
противоположным образом. На длинных временных интервалах это может вы-
ражаться в противофазном колебании разнообразия на этих иерархических 
уровнях (рис. 4.4.2-2).  

 
Рис. 4.4.2-2. Противофазные изменения разнообразия в статистических и 
структурных системах в случайной среде. 
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В периоды стабилизации среды происходят следующие процессы: 
- на уровне популяций:  а) сокращение внутрипопуляционного разнообразия, 

специализация, сужение экологической ниши; б) дискретизация внутривидовых 
форм, видообразование; в) вымирание или миграция неспециализированных 
популяций в другие местообитания (в частности, в нестабильные, экстремаль-
ные, нетипичные и т.п.); 

- на уровне сообществ: рост числа видов и иерархичности структуры сооб-
ществ, что соответствует процессам дифференциации популяций, видообразо-
ванию, включению новых видов. 

в периоды дестабилизации среды: 
- на уровне популяций: а) рост внутрипопуляционного разнообразия, деспе-

циализация, расширение ниши; б) вымирание или миграция "специалистов" в 
другое местообитания (рефугиумы); в) интеграция "специалистов" в структур-
ную систему высшего уровня; г) внутрисистемная дифференциация – возникно-
вение и развитие внутри системы функционально различных подсистем;  

- на уровне сообществ: уменьшение оптимального числа видов, чему непо-
средственно соответствуют деспециализация и вымирание "специалистов" на 
уровне популяций (интеграция и внутрисистемная дифференциация хотя и ве-
дут к усложнению всей системы в целом, формируя новый иерархический уро-
вень, но если рассматривать только уровень сообщества, число видов не увели-
чивается или даже уменьшается). 

Эти процессы в общем виде соответствует схеме изменения разнообразия в 
концепции когерентных и некогерентных этапов эволюции (Красилов, 1986): 

- в стабильных условиях происходит когерентная эволюция – идет специали-
зация видов, высокополиморфные видовые системы распадаются на мелкие ви-
ды, слабоспециализированные виды (пионеры, r-стратеги) вытесняются на пе-
риферию сообществ, рост разнообразия экологических сообществ ведет к высо-
кой эффективности использования ресурсов; эволюционные изменения ограни-
чены и канализированы имеющейся структурой биоценозов; 

- при дестабилизации среды происходит некогерентное развитие - разнооб-
разие и уровень специализации, достигнутые в спокойный период, оказываются 
чрезмерными, происходит упрощение структуры сообществ, внутривидовое 
разнообразие растет, неспециализированные виды играют доминирующую роль 
в сообществах, регулирующее воздействие биоценозов ослаблено. 

Таким образом, оптимизация разнообразия на популяционном и ценотиче-
ском уровне может быть дополнительным фактором чередования когерентных и 
некогерентных фаз эволюции. 
 

 
  



 431 

 
 
 
 
 

 
 

4.5.  
Оптимизация разнообразия  

как возможный фактор  
усложнения иерархии биосистем 
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Возможности возникновения новых структурных уровней при колебаниях сте-
пени нестабильности среды 

Данная книга посвящена, прежде всего, популяционному и ценотическому 
уровням организации биосистем. Однако, на наш взгляд, выводы, полученные 
при исследовании моделей оптимального разнообразия, могут быть применимы 
к статистическим и структурным системам и на других иерархических уровнях 
(см. раздел. 2.2.1).  

Представим себе иерархическую систему, существующую в случайной сре-
де, в которой чередуются статистические и структурные уровни, (см. раздел 
2.2.1.1, рис. 2.2.1.1). Как мы отмечали выше в отношении популяций и сооб-
ществ (см. раздел 4.4.2, рис. 4.4.2-2), при чередовании более стабильных и ме-
нее стабильных периодов разнообразие на структурных и статистических уров-
нях иерархии в случайной среде колеблется в противофазе, поскольку величина 
оптимального разнообразия элементов в статистических и структурных систе-
мах зависит от степени стабильности среды противоположным образом и си-
стемы стремятся поддерживать свое разнообразие на оптимальном уровне (за-
паздывание на разных уровнях иерархии будет разным). Периоды стабилизации 
и дестабилизации среды, когда в соответствии с нашей гипотезой, оптимальные 
параметры разнообразия на статистических и структурных уровнях изменяются 
противоположным образом, можно считать точками бифуркации в эволюции 
биосистем (Букварева, Алещенко, 1997). 

В периоды стабилизации среды в статистических подсистемах уменьшается 
уровень оптимального разнообразия. Они стремятся сузить распределения сво-
их элементов по рассматриваемому признаку (для популяций это соответствует 
сужению ниш). Этот процесс можно трактовать как выбор одного или несколь-
ких узких диапазонов состояния системы из прежнего широкого спектра, что в 
огрубленной форме аналогично выбору одного или нескольких дискретных ре-
шений в точке бифуркации. Возможны следующие варианты поведения стати-
стической системы (рис. 4.5-1). 

 
Рис. 4.5-1. Варианты поведения статистической системы при стабилизации 
среды: 1.1 - специализация (сохранение среднего значения признака); 1.2 - спе-
циализация (изменение среднего значения признака); 2 - дифференциация, 3 - 
исчезновение системы; а - среднее значение признака; t – время. 
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Специализация: реализация одной из возможных траекторий развития (отбор 
или усиленное функционирование одного типа элементов), что приводит к раз-
витию структурной системы высшего уровня без усложнения. Среднее значение 
признака при этом может изменяться или оставаться прежним (1.1 и 1.2 на рис. 
4.5-1). Например, специализация ткани, образование популяции нового вида из 
предковой популяции. 

Дифференциация: реализация нескольких возможных траекторий развития 
(решений), т.е. разделение статистической системы на две или более подсистем 
(отбор или активное функционирование двух и более типов элементов), что ве-
дет к усложнению системы высшего уровня (2 на рис. 4.5-1). Например, функ-
циональная дифференциация тканей, разделение популяции предкового вида на 
два вида. Если система в целом стремится сохранить диапазон условий, в кото-
рых она существует, то дифференциация более вероятна, чем специализация. 

Ни одна из возможных траекторий не реализуется ‒ исчезновение элемен-
тов или ослабление их функции (3 на рис. 4.5-1). Например, редукция ткани, 
вымирание популяции. 

При стабилизации среды с сохранением всего диапазона условий122 выбор 
системой узкого интервала из прежнего широкого диапазона может быть в 
большой степени случайным. 

Структурные системы в периоды стабилизации среды увеличивают свое 
внутреннее разнообразие, что соответствует процессам дифференциации их 
статистических подсистем. 

В периоды дестабилизации среды в статистических системах оптимальные 
значения разнообразия возрастают. В этой точке бифуркации возможен выбор 
между следующими траекториями их развития (рис. 4.5-2). 

 
Рис. 4.5-2. Варианты поведения статистических систем при дестабилизации 
среды: 1 - деспециализация; 2 - вымирание "специалистов"; 3 – интеграция. 

 

                                                 
122 Например, когда в нестабильный период значения фактора среды (температуры, освещенно-

сти, размера добычи и т.п.) колеблются во времени, а в стабильный период в среде постоянно реа-
лизован весь диапазон значений фактора (есть добыча всех размеров, есть микроместообитания с 
разной температурой, освещенностью и т.п.). 
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Деспециализация ранее специализированных систем: рост внутреннего раз-
нообразия статистических систем, расширение распределения элементов по 
признаку (1 на рис. 4.5-2). 

Вымирание "специалистов". Если в среде существуют системы, различаю-
щиеся по степени специализации, то вероятность их исчезновения пропорцио-
нальна степени специализации, поскольку статистические системы с широким 
распределением элементов легче переносят дестабилизацию среды (2 на рис. 
4.5-2). 

Интеграция "специалистов" в структурную систему высшего уровня, запо-
минание, закрепление дифференциации, которая произошла в стабильный пе-
риод, образование соответствующей управляющей системы (3 на рис. 4.5-2). 
Это позволяет новой системе выдавать адекватный ответ в более широком диа-
пазоне условий среды и продолжать существовать в дестабилизирующей среде. 
"Специалисты" могут выжить в нестабильной среде, если объединятся в систе-
му более высокого уровня. Можно сказать и по-другому: при дестабилизации 
среды больше шансов на выживание имеют те "специалисты", которые объеди-
няются в структурные системы более высокого уровня. 

В структурных системах при дестабилизации среды оптимальное число их 
элементов снижается, т.е. происходит упрощение систем. Этим процессам на 
структурных уровнях соответствуют 1-й и 2-й варианты развития статистиче-
ских систем (деспециализация и вымирание "специалистов"). Вариант 3 (инте-
грация специализированных систем в новую структуру, т.е. движение в сторону 
усложнения иерархии высшего уровня) на первый взгляд противоречит сниже-
нию оптимального внутреннего разнообразия структурных систем (упрощению) 
при дестабилизации среды. На самом деле этого противоречия нет. Рассматри-
ваемые нами модели оперируют с формальной структурой систем123, и, следова-
тельно, вывод об упрощении структурных систем при дестабилизации среды 
касается именно их формальной структуры. В формальной иерархии, где при 
стабилизации среды происходит дифференциация элементов нижнего уровня, а 
при дестабилизации среды - их интеграция, число элементов на нижнем уровне 
в состояниях, адаптированных к нестабильной среде (состояния 1 и 3 на рис. 
4.5-3), оказывается одинаковым и меньше, чем в состоянии, адаптированном к 
стабильной среде. Интеграция элементов в новые подсистемы, с одной стороны, 
ведет к росту числа уровней в неформальной иерархии, но с другой, - к упроще-
нию формальной иерархии. Поскольку любая биосистема стабилизирует свою 
внутреннюю среду, интегрированные в новую подсистему элементы оказыва-
ются в более стабильных условиях, чем были при автономном существовании. 
Нижние этажи иерархии существуют в более стабильных условиях (можно 
сравнить, например, клетки в организме и свободноживущие одноклеточные 
организмы), что способствует дальнейшему усложнению иерархии. 
                                                 

123 Формальная структура в качестве элементов рассматривает подсистемы нижестоящего уровня, 
неформальная структура включает все уровни иерархии вплоть до атомов и элементарных частиц  
(Флейшман, 1982). 
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Рис. 4.5-3. Изменение сложности формальной структуры системы при изме-
нении степени стабильности среды. 
 

Упрощение формальной структуры систем при дестабилизации среды может 
происходить в результате: а) вымирания наиболее специализированных элемен-
тов, например, упрощение структуры экологических сообществ при вымирании 
специализированных видов; б) снятия конечных стадий индивидуального раз-
вития систем124, например, снятие климаксных стадий биоценозов, неотения у 
организмов (Красилов, 1986; 1990); в) интеграции специализированных элемен-
тов в новые подсистемы. Интеграция биосистем в новую структуру (рост слож-
ности неформальной иерархии и упрощение формальной) может рассматри-
ваться как один из путей оптимизации внутреннего разнообразия биосистем в 
случайной среде. 

Структурное усложнение биосистем может происходить путем интеграции 
ранее автономных элементов в новую систему (комбинаторный путь) или 
усложнения внутренней структуры системы с выделением в ней новых подси-
стем (внутрисистемная дифференцировка) (рис. 4.5-4).  

 

 
Рис. 4.5-4. Два пути структурного усложнения биосистем: А - интеграция ра-
нее автономных элементов в новую систему; Б - внутрисистемная дифферен-
циация. 

                                                 
124 Можно предположить, что при дестабилизации условий индивидуальное развитие структур-

ных систем (как организмов, так и биоценозов) может не доходить до конца, так как оно будет тор-
мозиться в момент, когда сложность системы приблизится к новому оптимальному уровню, более 
низкому, чем в стабильных условиях. 



 437 

 
Рис. 4.5-5. Гипотетический ход изменения внутреннего разнообразия и энерге-
тических затрат при разных путях адаптации популяций к дестабилизации 
среды. 

 
Образование структур нового иерархического уровня позволяет новой си-

стеме выдавать адекватный ответ в более широком диапазоне условий среды 
и/или делать это более эффективно, то есть, с меньшими затратами ресурса, чем 
единая неспециализированная популяция элементов. На рис. 4.5-5 показаны три 
возможности адаптации популяций к дестабилизации среды: деспециализация, 
интеграция и внутрисистемная дифференциация. Два последних варианта за 
счет формирования внутренних функционально различных подсистем дают 
возможность снижения затрат ресурса на приспособление к колебанию пара-
метров среды. «Разделение труда» между подсистемами позволяет им выпол-
нять свою задачу, функционируя в относительно узком диапазоне условий и не 
тратя дополнительных ресурсов на содержание большого разнообразия своих 
элементов. Общий ответ системы при этом достаточно широк. «Экономия» ре-
сурсов на схеме обозначена выполаживанием центральной части функции зави-
симости средних затрат ресурса фенотипами от отклонений параметра среды, в 
результате чего основная часть элементов тратит незначительное количество 
ресурсов (однако, при этом часть ресурса должна идти на обеспечение работы 
управляющей системы, интегрирующей и координирующей работу подсистем, 
что обозначено небольшим поднятием всей кривой). При простой деспециали-
зации в ответ на дестабилизацию среды сильно увеличивается количество 
«крайних» элементов, которые тратят много ресурсов, сильно повышая суммар-
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ные затраты системы. Другими словами, "специалисты" увеличивают свои шан-
сы на выживание в нестабильной среде, если объединяются в систему более 
высокого уровня или формируют внутри себя функционально различные подси-
стемы (правда, в результате они превращаются совсем в другие системы). 

Объединение ранее автономных биосистем надорганизменного уровня в но-
вую систему более высокого уровня можно сопоставить с последовательными 
стадиями увеличения степени интегрированности в ряду: коадаптивный ком-
плекс видов - симбиотический комплекс - симбиотический организм125. Этот 
путь можно считать одним из магистральных путей эволюции. Симбиогенети-
ческое происхождение эукариот признается сегодня большинством биологов 
(Заварзин, 1992). В плотных морфологически оформленных бактериальных со-
обществах взаимодействие между разными функциональными группами бакте-
рий осуществляется с той же степенью интеграции как в едином организме. Из-
вестны современные бактериальные высокоинтегрированные симбиотические 
комплексы, которые могут служить аналогами систем, давших начало эукарио-
тическому уровню организации (Заварзин, 1992, 1995). Организмы животных и 
растений также представляют собой, по сути, «консорциумы паразитов и сим-
бионтов» (Заварзин, 2006). Для них описаны процессы объединения метаболи-
ческих систем и формирования надорганизменных генных комплексов в ходе 
формирования высокоинтегрированных симбиотических комплексов из фраг-
ментов экосистем – синтрофических консорций, совместно утилизирующих 
ресурс, или из фрагментов последовательных трофических цепей (Проворов, 
Долгих 2006; Тихонович, Проворов, 2007). 

Примеры усложнения биосистем путем внутрисистемной дифференцировки: 
дифференциация метамеров в онто- и филогенезе животных, образование коло-
ний кишечнополостных (Марфенин, 1993) и дифференциация их частей, семей-
ный путь развития эусоциальности у насекомых (Захаров, 1993), когда социаль-
ные подсистемы выполняют разные функции, обеспечивая ответ всей системы в 
широком диапазоне (наиболее яркий пример такого рода – образование каст у 
общественных насекомых). 

Поскольку все процессы усложнения живых форм и образования новых 
структурных уровней происходят в рамках эволюционирующей системы выс-
шего уровня (биосферы), фундаментальным для эволюции можно считать путь 
внутрисистемной дифференцировки. Первичная биосфера возникла как ком-
плекс бактериальных сообществ, которые обеспечивали первичный биологиче-
ский круговорот элементов. Вся дальнейшая эволюция шла уже внутри этой 
биосферы (Заварзин, 2001). Это соответствует системным теоретическим под-
ходам к проблеме эволюции (системная парадигма в естествознании (Заварзин, 
1995), системная теория эволюции (Красилов, 1990, 1992), экоцентрическая 

                                                 
125 Несмотря на то, что популяции объединяются в данном случае в организм, иерархический уро-

вень системы повышается, так как новый организм находится на более  высоком уровне, чем изна-
чальные организмы (см. рис. 2.2.1.1). 
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концепция макроэволюции (Старобогатов, Левченко, 1993), модель биоценоти-
ческой регуляции эволюции (Жерихин, 1987). 

Как отмечалось выше, оптимальный уровень разнообразия (сложности) 
структурных систем на каждом иерархическом уровне определяется эффектив-
ностью процессов на уровне элементов и степенью стабильности внешней сре-
ды. В ходе эволюции сложность структурных систем данного иерархического 
уровня, достигнув своего оптимального уровня, дальше не увеличивается. Из-
вестны пределы размеров и сложности биосистем основных структурных уров-
ней. Возможности дальнейшей прогрессивной эволюции открываются при ин-
теграции этих систем в составе структурной системы высшего уровня, после 
чего основная эволюция уже происходит на нем, а достижения нижнего уровня 
"консервируются" (например, после прокариот биохимическая эволюция затор-
мозилась, у эукариот возникли лишь немногие принципиально новые функции 
(Заварзин, 1992). 

Таким образом, формирование новых иерархических уровней, то есть, прин-
ципиальное усложнение биосистем за счет интеграции или внутрисистемной 
дифференциации может рассматриваться как один из результатов оптимизации 
разнообразия биосистем при чередовании периодов стабилизации и дестабили-
зации среды. 

На чередование фаз увеличения и сокращения разнообразия в ходе развития 
биосистем разных иерархических уровней в онтогенезе и филогенезе указывают 
многие авторы (Вахрушев, Раутиан, 1993; Красилов, 1986, 1990; Левченко, 
1984, 1992; Раутиан, 1988, 2006; Романовский и др., 1984; Старобогатов, Лев-
ченко, 1993; Чайковский, 1990). Выше мы упоминали сценарий чередования 
когерентных и некогерентных фаз эволюции Красилова (1986, 1990, см. раздел 
4.4.2). Интересным примером связи сложности систем со стабильностью среды 
в онтогенетическом масштабе времени может служить адаптивная дезинтегра-
ция беспозвоночных (Макрушин, 1996): у низкоинтегрированных многоклеточ-
ных животных – прикрепленных ко дну водных беспозвоночных – системная 
организация эффективна только в стабильной среде (в течение благоприятного 
сезона), при сильном изменении условий (при наступлении неблагоприятного 
сезона) системный ответ становится невыгодным и происходит их дезинтегра-
ция, деструкция дифференцированных клеток, их дедифференциация. 

 
Схема возникновения и запоминания новизны в биологической иерархии  

Фундаментальное свойство жизни и основное содержание эволюции - созда-
ние новизны и усложнение биосистем (рост разнообразия их элементов). В ос-
нове процессов развития биосистем лежит противоречие между случайностью и 
закономерностью, свободой выбора и надежностью памяти, хаосом и структу-
рой (Раутиан, 1988, 2006). Рассмотрим один из аспектов этого противоречия. 
Новообразования создаются нелинейными системами, которые могут иметь 
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больше одного устойчивого решения при переходе через точку бифуркации126; 
возникновение новой структуры – это выбор между несколькими дискретными 
вариантами в точке бифуркации (Белоусов, 1990; Пригожин, Стенгерс, 1986). 
Новообразование случайно по отношению к информации, которая уже содер-
жится в системе. Однако только запоминаемое новообразование имеет смысл в 
дальнейшем развитии системы. Запоминание новизны – это изменение структу-
ры системы, приобретение ей какого-то нового свойства (Раутиан, 1988). Таким 
образом, с одной стороны, возникновение новообразований – это нарушение 
принципов однозначного детерминизма, что требует стохастичности системы, с 
другой стороны, для запоминания информации необходимы устойчивые струк-
туры, обеспечивающие хранение и использование информации на основе прин-
ципов детерминизма. 

Чередование двух типов систем в биологической иерархии помогает преодо-
леть это противоречие. Статистические системы обеспечивают реализацию по-
тенциальной изменчивости структурных систем, – в них создаются флуктуации 
параметров. В спокойные периоды развития (в исторически типичной среде) в 
статистических системах под покровом адаптивной нормы (дикого типа) созда-
ется большое скрытое разнообразие генотипов элементов при стабильном 
функционировании системы. В точке бифуркации (кризис при выходе среды за 
рамки исторически типичной) это разнообразие дает широкий спектр возмож-
ных решений для выбора нового состояния системы. Структурные системы 
осуществляют запоминание, хранение и воспроизведение информации на осно-
ве детерминистических механизмов. Благодаря чередованию статистических и 
структурных уровней в биосистемах есть как однозначно детерминированные 
процессы, так и разнообразные стохастические эффекты. 

На то, что противоречие развития снимается разделением жизни на популяци-
онный (низкоорганизованный) и организменный (высокоорганизованный) уров-
ни, указал Раутиан. В этом же смысл разделения онто- и филогенеза, структурно-
го обособления генотипа в рамках фенотипа (обособление жесткой структуры в 
рамках развивающейся неравновесной системы), чередования стадий специализа-
ции (роста организованности, уменьшения свободы выбора) и эманации (упроще-
ния, снижения организованности) в развитии систем (Раутиан, 1988, 2006). 

Другое объяснение существования биосистем разных типов может заклю-
чаться в обеспечении их адекватной реакции на быстрые и в то же время разно-
образные возмущения внешней и внутренней среды. Требования быстродей-
ствия и значительного объема памяти трудносовместимы. Поэтому запомина-
ющие устройства делятся на быстродействующие с малым объемом памяти 
(структурные подсистемы) и медленнодействующие с большим объемом памя-
ти (статистические подсистемы) (Ляпунов, 1980; Малиновский, 1972).  

На рис. 4.5-6 показана схема возникновения новизны в некоторой иерархи-
ческой системе из двух уровней.  

                                                 
126 Бифуркация, или ветвление решений - изменение числа и устойчивости решений уравнения. 
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Рис. 4.5-6. Схема возникновения новизны и ее запоминания в биосистемах. 

Статистические системы Структурные системы 



 442 

Для простоты обратимся к какому-либо одному признаку (функции) систе-
мы, хотя очевидно, что в реальных процессах участвуют не отдельные призна-
ки, а целостные системы, обладающие комплексами признаков. 

В памяти элементов системы хранится информация об их функции (значе-
нии признака) и возможном диапазоне вариабельности признака. В ходе разви-
тия статистической подсистемы в случайной среде формируется ее разнообра-
зие (среднее значение признака, форма и ширина его распределения), которое 
не зафиксировано в ее памяти, а является результатом реализации в случайной 
среде информации, хранящейся в ее элементах -структурных системах. 

Статистические и структурные подсистемы стремятся оптимизировать свое 
внутреннее разнообразие. Избранные статистической и структурной подсисте-
мами в точках бифуркации траектории развития (варианты состояния системы) 
должны быть зафиксированы в структурных системах (должно произойти запо-
минание новизны, синтез информации). Это запоминание осуществляется в ря-
ду поколений элементов формальной иерархии. Отвергнутая ранее концепция 
возможности закрепления в наследственной памяти отклонений индивидуаль-
ного развития биосистем сейчас реабилитируется на новом уровне понимания в 
виде представлений о закреплении модификаций (Шишкин, 1984), о различных 
механизмах изменения генома организмов в ходе их онтогенеза и передаче этих 
изменений по наследству, и в целом о биологической эволюции как эволюции 
онтогенезов (Раутиан, 2006). 

Наличие в памяти системы информации о сделанном ранее выборе опреде-
ляет системные вероятности127 при прохождении следующих точек бифуркации. 
Накопление такой информации ведет к канализации развития системы: выбор 
траектории развития системы все больше зависит не только от флуктуации 
внешней среды, но и от истории самой системы. 

Представленная схема, на наш взгляд, в общем виде приложима к процессам 
как филогенеза, так и онтогенеза, особенно если рассматривать индивидуальное 
развитие биосистем как повторение в "свернутом" виде их прежней эволюции.    
 
Свойства усложняющейся иерархии 

Таким образом, оптимизация разнообразия может служить одним из факто-
ров усложнения биосистем в ходе эволюции. Перечислим еще раз основные 
свойства существующей в случайной среде иерархии биосистем, в которой че-
редуются статистические и структурные уровни: 
- разнообразие (сложность) систем является их оптимизируемым параметром, 

существуют оптимальные уровни разнообразия в статистических и струк-
турных подсистемах, зависящие от характеристик их элементов и от степени 
нестабильности среды; 

                                                 
127 Сложные или решающие системы, каковыми являются все биосистемы, осуществляют выбор 

решения с учетом как внешних (физических), так и внутренних (системных) вероятностей, у них 
вероятность выбора в точке бифуркации зависит не только от флуктуации внешних параметров, но 
и от памяти (истории) системы (Флейшман, 1982). 
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- оптимальные значения разнообразия в статистических и структурных подси-
стемах колеблются в противофазе (в статистических системах оптимальное 
разнообразие элементов уменьшается, а в структурных системах - увеличи-
вается при стабилизации среды); 

- в периоды стабилизации среды статистические подсистемы, стремясь под-
держивать свое внутреннее разнообразие на оптимальном уровне, сужают 
распределение своих элементов по избранному признаку (возможные траек-
тории развития: специализация, дифференциация, вымирание), в структур-
ных системах оптимальный уровень разнообразия растет, они усложняются 
(что соответствует сценарию дифференциации статистических подсистем); 

- в периоды дестабилизации оптимальный уровень разнообразия в статисти-
ческих системах возрастает (возможные траектории развития: деспециализа-
ция, вымирание специалистов, интеграция специалистов в новую структур-
ную систему), в структурных системах оптимальный уровень разнообразия 
снижается, происходит упрощение их формальной структуры; 

- образование новых структурных уровней в результате интеграции ранее ав-
тономных  элементов или внутрисистемной  дифференцировки - один  из пу-
тей оптимизации разнообразия (сложности) биосистем в случайной среде; 

- на статистических уровнях происходит случайный выбор решений в точках 
бифуркации, структурные уровни запоминают этот случайный выбор. 
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4.6. 
Выводы:  

оптимизация как фактор формирования  
разнообразия биосистем  

на разных иерархических уровнях 
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Описанные в разделе 4 возможные пути влияния оптимизации на процессы 

формирования биологического разнообразия, а также взаимосвязи разнообразия 
и экосистемного функционирования в обобщенном виде можно свести к схеме, 
представленной на рис. 4.6 (номера пунктов ниже соответствуют цифрам на 
схеме). 

1. Оптимальные параметры лицензионно-нишевого пространства (опти-
мальные уровни внутрипопуляционного и видового разнообразия, то есть опти-
мальная ширина ниш и их число) зависят от эволюционного уровня биоты и 
характеристик среды – степени ее стабильности и количества доступного для 
организмов ресурса. Оптимальные значения на популяционном и ценотическом 
уровне реагируют на изменения степени стабильности среды противоположным 
образом: в более стабильной среде число видов увеличивается, внутрипопуля-
ционное разнообразие (ширина ниши) сокращается (см. раздел 2.3). То есть, в 
более стабильной среде растет число ячеек лицензионно-нишевого простран-
ства и они становятся более узкими. На основании противоположной реакции 
оптимальных значений разнообразия на популяционном и биоценотическом 
уровнях на изменение степени стабильности среды можно сделать предположе-
ние о разной роли разнообразия на этих двух уровнях: внутрипопуляционное 
разнообразие является основой адаптации популяций и сообществ к нестабиль-
ности среды; видовое разнообразие позволяет сообществу в целом более эффек-
тивно использовать ресурсы за счет дифференциации ниш.  

Поскольку наши модели показывают, что возникновение оптимальных зна-
чений внутрипопуляционного и видового разнообразия возможно без действия 
механизмов разделения ниш и конкуренции, можно предположить, что оптими-
зация может дополнять действие этих механизмов, являясь, в частности, пред-
посылкой для существования симпатрических экологических видов-двойников. 

2. Лицензионно-нишевое пространство заполняется в ходе экологических 
процессов – при взаимодействии видов (см. раздел 4.2.2), проникающих в ме-
стообитание из регионального пула. При этом преобладание нейтральных или 
нишевых механизмов определяется соотношением «богатства» и стабильности 
среды с оптимальными параметрами лицензионного пространства: 

‒ конкуренция в максимальной степени влияет на формирование сообще-
ства, если число оптимальных ниш, которые «помещаются» на имеющемся 
диапазоне значений параметра ресурса, примерно равно оптимальному 
число видов, которые могут существовать на имеющемся количестве ре-
сурса; 

- в очень «богатой» среде, где мощный поток ресурса допускает существо-
вание гораздо большего числа видов, чем число оптимальных ниш, опре-
деляемых диапазоном значений параметра ресурса, действуют преимуще-
ственно нейтральные механизмы; 
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‒ в скудной (суровой) среде, где число видов, обеспеченных ресурсом, суще-
ственно меньше числа оптимальных ниш, «помещающихся» на даном 
дапазоне ресурса, действуют преимущественно «абиотические фильтры» и 
часть ниш может оказаться пустой. 

Оптимизация ширины популяционных ниш в ходе экологических процессов 
происходит за счет изменения поведения особей и модификационного поли-
морфизма (производство одним генотипом разнообразия фенотипов). 

Направаление сукцессии в сторону максимизации биомассы при сохранении 
потока ресурса соответствует критерию оптимизации, поэтому сукцессию со-
общества можно сопоставить с процессом его оптимизации. Оптимизация раз-
нообразия может быть дополнительным фактором смены стадий в ходе сукцес-
сии, поскольку каждая следующая стадия более эффективно использует ресур-
сы среды и поэтому может поддерживать все большую биомассу.  

3. По мере сукцессии, благодаря развитию механизмов внутриценотического 
гомеостаза, оптимальные параметры разнообразия изменяются  – число видов 
растет, ниши сужаются (см. раздел 4.2.1.2). Сообщества начальных стадий сук-
цессии можно сопоставить с сообществами, оптимальными в менее стабильных 
средах. Климаксные сообщества - с сообществами, оптимальными в более ста-
бильных средах. Переходы между ними образуют оптимальную траекторию 
сукцессии. 

4. Если за счет видов из регионального пула невозможно достигнуть опти-
мальных показателей разнообразия «настройка» внутрипопуляционного и внут-
ривидового разнообразия может происходить за счет микроэволюционных про-
цессов - отбора по ширине нормы реакции, дизруптивного отбора, увеличения 
генетического разнообразия внутри популяции (раздел 4.2.3.3). Формирование 
симпатрических внутривидовых форм при этом можно трактовать как оптими-
зацию внутрипопуляционного разнообразия и структуры сообщества при ста-
билизации среды и нехватке регионального пула видов (см. раздел 4.2.4). 

5. Реализованные значения разнообразия на популяционном и ценотическом 
уровнях определяют показатели эффективности функционирования биосистем, 
в том числе биомассу и численность, которую биосистемы могут поддерживать 
на единицу доступного ресурса. В соответствии с принципом оптимального 
разнообразия, при отклонении показателей разнообразия от оптимальных зна-
чений по тем или иным причинам (в том числе из-за антропогенных наруше-
ний) эффективность функционирования популяций и сообществ снижается. По-
казатели экосистемного функционирования биосистем также непостредственно 
зависят от условий среды. Достигнутая эффективность функционирования, в 
свою очередь, влияет на объем доступного для биосистем ресурса и стабиль-
ность его поступления, а через эти показатели – на оптимальные значения раз-
нообразия. Таким образом, эта взаимосвязь «биоразнообразие» - «функциони-
рование» двунаправленна (см. раздел 3.5.2).  

6. В ходе эволюции видов и сообществ оптимальные показатели разнообра-
зия (оптимальные параметры лицензионно-нишевого пространства) изменяют-
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ся. В частности, рост эволюционного уровня организмов и степени их автоно-
мизации от среды приводит к изменению параметров оптимальности, в частно-
сти – к увеличению оптимальных уровней видового разнообразия. Это может 
служить дополнительным фактором общего роста таксономического разнообра-
зия в ходе эволюции (см. раздел 4.4.1). Также можно предположить, что по мере 
увеличения эволюционного возраста сообществ в них также увеличивается оп-
тимальное число видов и сужаются ниши (речь идет о сообществах, развиваю-
щихся в типичных условиях среды) (см. раздел 4.4.2). Противофазное колебание 
оптимальных уровней внутривидового и видового разнообразия при изменении 
степени стабильности среды могут быть использованы как одно из объяснений 
процессов изменения биоразнообразия на когерентных и некогерентных этапах 
эволюции.  

Образование новых структурных уровней (путем интеграции и внутриси-
стемной дифференциации) можно рассматривать как один из механизмов опти-
мизации разнообразия в периоды дестабилизации среды (раздел 4.5). 

 
Таким образом, принцип оптимального разнообразия может быть использо-

ван для объяснения закономерностей формирования и эволюции биоразнообра-
зия в ходе экологических, микроэволюционных и эволюционных процессов.  
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Жизнеобеспечивающие функции живой природы 

Живая природа выполняет жизненно важные для человека функции, без кото-
рых мы не смогли бы существовать на Земле. Для существования человека на 
Земле необходим устойчивый климат, чистый воздух, плодородные почвы, 
пресная вода. Эти условия созданы и поддерживаются сегодня в процессе 
функционирования природных экосистем. 

Представление об экосистемных функциях  сформировалось одновременно с 
представлением о самих экосистемах. Экосистемные функции – это результат 
суммарной активности всех живых организмов, входящих в экосистему, ее инте-
гральное влияние на окружающую среду, сумма процессов, которую она «выдает 
на выходе». Некоторые примеры экосистемных функций были рассмотрены в 
предыдущих разделах (см., в частности, раздел 3.4.1.3). 

Рассмотрение экосистем с другой – более прагматической точки зрения и 
стремление проанализировать их с помощью инструментария экономики приве-
ло к формированию понятия экосистемных услуг, то есть пользы, которую че-
ловек получает от экосистемных функций.  

В международном докладе «Оценка экосистем на пороге тысячелетия» 
(2005) экосистемные услуги разделены на 4 группы на основании той роли, ко-
торую они играют в обеспечении благополучия населения Земли (рис. 5.1-1). В 
Национальной Стратегии сохранения биоразнообразия России (2001) жизне-
обеспечивающие функции биоразнообразия разделены на средообразующие, 
продукционные, информационные и духовно-эстетические функции. Эти два 
подхода к классификации экосистемных функций и услуг, на наш взгляд, не 
различаются принципиально. В первом случае средообразующие услуги разде-
лены на две группы – поддерживающих и регулирующих услуг – по тому при-
знаку, что поддерживающие услуги нужны для выполнения всех остальных 
услуг, а регулирующие услуги могут быть непосредственно оценены по их 
вкладу в экономику человечества. В классификации Национальной Стратегии 
сохранения биоразнообразия России средообразующие услуги находятся в од-
ной группе, но экосистемные функции, связанные с информацией, накопленной 
в природных биосистемах, разделены на две группы – информационные и ду-
ховно-эстетические – в зависимости от характера информации, которую может 
использовать человек.  

В данной книге мы предлагаем анализировать три группы экосистемных 
функций, выделенных на основе того, чем определяется их полезность для чело-
века. Из табл. 5.1-1 видно, что полезность информационных и духовно-
эстетических функций определяется информацией, которая содержится в природ-
ных системах, т.е. фактически их разнообразием как таковым. Полезность же сре-
дообразующих и продукционных функций определяется процессами, зависимость 
эффективности которых от биоразнообразия необходимо выявлять, на что и 
направленны многочисленные исследования, описанные выше в разделе 3.4.  
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Рис. 5.1-1. Четыре группы экосистемных услуг и их связь с благополучием насе-
ления (Оценка…, 2005). 

 
 

Таблица 5.1-1. Жизнеобеспечивающие функции биоразнообразия и их полез-
ность для человека. 

 
Жизнеобеспечивающие функции биоразнообразия Чем определяется полезность 

функций для человека 
Продукционные – создание биологической про-
дукции – продуктов питания и разнообразного 
сырья для многих отраслей экономики 

Биомасса, изымаемая человеком из 
экосистемы  
 

Средообразующие – поддержание биосферных 
процессов на Земле и формирование благоприят-
ных для жизни человека условий  

Функционирование экосистем, 
обеспечивающее поддержание па-
раметров окружающей среды 

Информационные  
– хранение накопленной в результате  эволюции 
информации (включая генетическую) 
– влияние живой природы на развитие культуры и 
мировоззрения людей, формирование комфортно-
го для человека облика окружающей среды 

Информация, которую человек спо-
собен воспринимать и использовать 
(генетическая, научная, эстетиче-
ская и др.) 
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Сегодня в экономике наиболее полно учитывается ценность продукционной 
функции, то есть изъятой из экосистем биомассы (морепродуктов, древесины, 
охотничьей продукции и т.п.) – в тоннах, кубометрах, долларах. В последние 
годы быстро развиваются механизмы интеграции в экономику ценности ин-
формационных функций биоразнообразия. Объемы мировых рынков генетиче-
ских ресурсов и экологического туризма128 сегодня уже сопоставимы с мировой 
торговлей морепродуктами и древесиной129, а по данным проекта TEEB (The 
Economics of Ecosystem and Biodiversity;  http://www.teebweb.org/), объем рынка 
генетических ресурсов уже превышает рынки морепродуктов и древесины. 

Наименее развиты механизмы включения в экономику ценности средообра-
зующих функций живой природы. А между тем, именно эти функции являются 
самыми важными для человечества, поскольку непрерывная деятельность жи-
вых организмов создает и поддерживает пригодные для нас условия жизни на 
Земле. Достаточно лишь одного примера, известного всем еще со школьной 
скамьи: современная кислородная атмосфера Земли создана и поддерживается 
деятельностью фотосинтезирующих организмов. Природные экосистемы и био-
сфера в целом выполняют роль глобального регулятора и удерживают парамет-
ры окружающей среды в узком диапазоне значений, пригодном для существо-
вания человека. Основными средообразующими функциями природных биоси-
стем являются следующие: поддержание биогеохимических циклов вещества; 
поддержание газового баланса и влажности атмосферы, стабилизация климати-
ческих показателей, формирование устойчивого гидрологического режима тер-
риторий, самоочищение природных вод; формирование биопродуктивности 
почв и защита их от эрозии; уменьшение интенсивности экстремальных при-
родных явлений (наводнений, засух, жары, ураганов и др.) и ущерба от них; 
биологическая переработка и обезвреживание отходов; биологический контроль 
структуры и динамики биотических сообществ и отдельных видов, имеющих 
важное хозяйственное и медицинское значение. 

Методы экономической оценки средообразующих функций в настоящее 
время быстро развиваются130, однако дать им однозначную экономическую 

                                                 
128 Экономическое значение экологического туризма можно отнести к использованию прежде все-

го информационных функций биоразнообразия, так как основным «товаром» в этом случае является 
красота нетронутой природа, уникальные природные объекты, возможность наблюдения за расти-
тельным и животным миром. Если же говорить о возможностях оздоровительного отдыха людей на 
природе, в том числе в различных пансионатах, санаториях и на курортах, то тут первостепенное 
значение имеют средообразующие функции. 

129 По данным Продовольственной и сельскохозяйственной организации ООН   (www.fao.org) 
объемы торговли древесиной и рыбопродукцией на международных рынках составляют примерно 
по 1% мирового экспорта. 

130 См., например, проект TEEB (The Economics of Ecosystem and Biodiversity;  
http://www.teebweb.org/), Национальный доклад по оценке экосистемных услуг Великобритании 
(http://uknea.unep-wcmc.org), обзоры: Payments for ecosystem services getting started: a primer. 2008. 
Forest Trends, The Katoomba Group, UNEP. 74 p.; Valuing ecosystem services.Toward better environ-
mental decision-making. 2004. National Academy of Sciences of USA 
(http://www.nap.edu/openbook.php?isbn=030909318X). 

http://www.fao.org/
http://www.teebweb.org/
http://uknea.unep-wcmc.org/
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оценку в настоящее время пока не представляется возможным. Несмотря на это, 
косвенные данные позволяют сделать вывод, что ценность средообразующих 
функций многократно превышает ценность продукционных и информационных 
функций. Например, по первым оценкам, сделанным Costanza et al. (1997), сто-
имость продукционных функций биоразнообразия составляет всего около 6% от 
общей стоимости экосистемных услуг. К сходным выводам пришли исследова-
тели из Китая, показав, что ущерб от деградации средообразующих функций 
(иссушение климата, эрозия почв, обмеление рек и т.п.) составил 82%, а ущерб 
от деградации продукционной функции (снижение продаж древесины) – лишь 
8% от суммарного экономического ущерба131 в результате массового сведения 
лесов на территории страны после Второй мировой войны (Yu-Shi et al., 1997; 
см. также обзор: Павлов и др., 2009). Особенно сильно недооценены климаторе-
гулирующие функции природных экосистем, которые, играют ключевую роль в 
формировании климатической системы Земли (см. обзор: Букварева, 2010 а). На 
локальном уровне ценность средообразующих функций проявляется прежде 
всего в размерах экономического ущерба и угрозе для жизни людей, который 
несет разрушение природных экосистем и деградация их функций. Сегодня 
ущерб от нарушения системы природной регуляции среды стал существенным 
экономическим фактором, который в ряде случаев препятствует прогрессивно-
му развитию стран и регионов. Если же пытаться оценить глобальное значение 
средообразующих экосистемных услуг, то очевидно, что современный научно-
технический уровень человечества не позволяет ставить задачу масштабной 
замены природных механизмов регуляции среды какими-либо искусственными 
аналогами. Как известно, полностью замкнутую систему жизнеобеспечения да-
же для одного или нескольких человек до сих пор создать не удалось, несмотря 
на активные исследования в этой области. Дорогостоящий проект «Биосфера-2» 
в США (1985 – 2007) закрыт и его основная цель не достигнута. Системы жиз-
необеспечения в современных космических аппаратах требуют периодического 
пополнения ресурсами и выведения отходов. Стоимость и сложность полно-
масштабной замены средообразующих функций природных экосистем искус-
ственными аналогами превышают научно-технические и экономические воз-
можности современной цивилизации (подробнее см. обзоры: Павлов и др., 2009; 
Павлов, Букварева, 2007, 2010).  

Таким образом, поддержание нормального и устойчивого функционирова-
ния природных систем является сегодня ключевой задачей и условием даль-
нейшего прогрессивного развития человеческой цивилизации. 
 
 

                                                 
131 В начале 1990-х гг. суммарный ущерб от сведения лесов оценивался авторами в 12% ВВП Ки-

тая. 
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Биоразнообразие – ключевой фактор экосистемного функционирования 

Многочисленные исследования доказывают, что снижение видового и 
внутрипопуляционного разнообразия ниже типичных для природных сообществ 
значений ведет к ослаблению и дестабилизации экосистемных функций (см. 
раздел 3.4). Учитывая сложные двусторонние взаимозависимости между пока-
зателями разнообразия, продуктивности, других экосистемных функций и усло-
вий среды (см. раздел 3.5), наиболее явными доказательствами зависимости 
экосистемных функций от разнообразия можно считать результаты эксперимен-
тов, которые манипулировали числом видов (см. раздел 3.4.2.2). Однако резуль-
таты экспериментов невозможно напрямую применить на практике, так как экс-
периментальные сообщества существенно отличаются от реальных: они имеют 
принципиально более мелкий масштаб, не связаны с окружающими сообще-
ствами, исследованы только на коротких промежутках времени и представляют 
собой, как правило, самые первые стадии экологических сукцессий, характери-
зуются в большинстве работ гомогенными условиями среды и т.п.). Основные 
затруднения в использования экспериментальных результатов в управлении 
реальными сообществами можно свести к следующим вопросам (Duffy, 2009). 

1. Асимптотический характер зависимости показателей экосистемного 
функционирования от числа видов, который выявляется в экспериментах 
наиболее часто (см. 3.4.2.2), по мнению ряда исследователей (Schwartz et al., 
2000) может свидетельствовать о том, что для выполнения основной части эко-
системных функций необходимо лишь небольшое число доминирующих видов. 
По логике этих рассуждений редкие и малочисленные виды являются «избы-
точными», так как они вносят малый вклад в суммарную функцию и их утрата 
будет несущественна для экосистемного функционирования в целом. Однако 
такой подход односторонен и неприменим к природным сообществам. Как от-
мечают Hector et al. (2001 b), в реальности трудно оценить роль отдельных ви-
дов в функционировании сообщества. Нередко многочисленные виды могут 
зависеть от менее многочисленных ключевых видов. Примеры важности редких 
видов для сообществ мы приводили выше в разделе 3.4.2.2 («Асимптотический 
характер…»). Относительно малочисленные виды, которые кажутся «ненужны-
ми» в стабильных условиях среды, могут брать на себя выполнение функций 
видов-доминантов при изменении этих условий («страховая гипотеза», см.: 
Chapin et al., 2000; Chapin et al., 1995; Loreau, 2000). Naeem (1998) сравнивает 
«избыточные» виды с дублирующими элементами в инженерных системах, ко-
торые увеличивают их надежность. Кроме того, показано, что разные виды вы-
полняют разные функции, поэтому при расширении спектра рассматриваемых 
функций число необходимых для этого видов практически достигает естествен-
ных показателей (см. раздел 3.4.2.2, «Мультифункциональность…»). 
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По мере расширения диапазона условий, в котором рассматривается задача 
сохранения экосистемных функций (увеличение временных и пространствен-
ных масштабов, расширение спектра экосистемных функций и сукцессионных 
стадий и т.п.) асимптотическая зависимость трансформируется в  сторону ли-
нейной, то есть для выполнения всех экосистемных функций во всех имеющих-
ся условиях нужны практически все виды, включая и редкие (рис. 5.1-2). 

 
Рис. 5.1-2. Изменение вида зависимости экосистемных функций от числа видов 
при расширении спектра условий и экосистемных функций (график является 
измененным рисунком из обзора Hooper et al., 2005). 

 
2. Эксперименты учитывают процессы только локального масштаба. Боль-

шой проблемой является переход от результатов локальных экспериментов к 
региональным масштабам управления реальными экосистемами. Для этого 
необходимо исследовать взаимосвязи биологического разнообразия и экоси-
стемного функционирования на больших масштабах с учетом разнообразия со-
обществ и обмена видами между ними (Balvanera et al., 2006; Srivastava, 2002; 
Srivastava, Vellend, 2005). Сегодня очевидно, что поддержание определенного 
уровня разнообразия в локальном местообитании определяется региональным 
видовым разнообразием, то есть для поддержания локальных экосистемных 
функций необходимо сохранение регионального пула видов. Если вид исчезает 
в локальном местообитании, то видовое разнообразие может восстановиться за 
счет миграции видов из соседних местообитаний. Но когда виды исчезают из 
регионального пула,  локальные местообитания не смогут восстанавливать (см. 
ниже пример с восстановлением лугов в разделе 5.2.2). 

3. В ряде исследований показано, что во многих случаях действие факторов 
среды сильнее, чем влияние разнообразия. Отсюда может быть сделан неверный 
вывод, что сохранение разнообразия не является приоритетной задачей управ-

Зона интенсивного управления, требующего 
дополнительного потока ресурсов (например, 
сельскохозяйственные культуры) 
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ления. Во-первых, в других исследованиях показано, что изменения разнообра-
зия, особенно с учетом последующих изменений в трофических цепях сопоста-
вимы или превосходят силу воздействия факторов среды (см. раздел 3.4.6.1). 
Во-вторых, как мы отмечали выше (см. раздел 3.5), необходимо разделять изме-
нение характеристик биосистем в разных условиях среды и зависимость про-
дуктивности и других экосистемных функций от показателей разнообразия в 
конкретных условиях среды. В каждом локальном местообитании показатели 
разнообразия являются главным фактором, который определяет эффективность 
и устойчивость биосистем, адаптированных к данным условиям. 

Еще одно возражение заключается в том, что эффекты от сокращения био-
разнообразия более слабы, чем непосредственное сокращение местообитаний. 
Однако, если учитывать, что сам процесс деградации природных экосистем, во-
многом, объясняется нарушениями их структуры и утратой биоразнообразия, то 
очевидно, что это возражение применимо только к кратковременным послед-
ствиям, а на долговременных масштабах не работает. 

4. В большинстве экспериментов обнаружена положительная зависимость 
между числом видов и продуктивностью, но в природе часто выявляется также 
негативная зависимость (см. разделы 3.2.2.2 и 3.2.2.4). Выше было показано, что 
эти различия объясняются разными подходами к исследованиям природных 
сообществ (сравнение разных сообществ, существующих в разных условиях) и 
к экспериментам (изучение сообществ из разного числа видов в одинаковых 
условиях среды), а также разным пониманием «продуктивности» как показателя 
эффективности сообщества – в экспериментах, и как характеристики среды – 
при обследованиях природных сообществ. Если учитывать эти различия экспе-
риментов и полевых наблюдений, то противоречия снимаются (см. раздел 3.5.1).  
Эксперименты доказывают, что при сокращении числа видов в сообществе его 
экосистемные функции ослабляются. 

5. Экспериментальные сообщества состоят из случайных наборов видов и 
моделируют случайный характер исчезновение видов из сообщества, в то время 
как видовой состав природных сообществ и порядок исчезновения из них видов 
не случайны. Однако это отличие экспериментальных сообществ от природных 
не отменяет вывод о деградации экосистемных функций при снижении видово-
го разнообразия. Как мы упоминали выше (см. раздел 3.4.4), исследования, ко-
торые сравнивали последствия разных сценариев утраты видов, показали, что 
реалистичные сценарии вымирания ведут к более существенным последствиям 
для экосистем и их функционирования, чем случайные. 

Многие вопросы в исследованиях взаимосвязей биологического разнообра-
зия и экосистемного функционирования еще остаются не раскрытыми и требу-
ют продолжения исследований. Однако, как подчеркивают Hooper et al. (2005), 
недостаточность полученных знаний и сохранение неясности в механизмах вли-
яния биоразнообразия на экосистемные функции не может рассматриваться как 
повод для того, чтобы игнорировать эти зависимости при разработке планов 
природопользования. Жертвуя биоразнообразием только потому, что мы до 
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конца не понимаем его значения, мы ограничиваем возможности использования 
экосистем  и своего собственного благополучия в будущем, тем более, что вос-
становить утраченное биоразнообразие часто невозможно. Например, мета-
анализ 89 случаев восстановления экосистем (Rey Benayas et al., 2009) показал, 
что восстановленные системы не достигают показателей природных. В них вос-
станавливается только 80-86% исходного биоразнообразия, а степень восста-
новления средообразующих функций еще меньше (см. ниже, раздел 5.2.2,  рис. 
5.2.2-1). 

Сегодня можно считать доказанным, что биологическое разнообразие явля-
ется важнейшим фактором, определяющим эффективность и стабильность эко-
системных функций, а, следовательно, и возможности нормального существо-
вания человека и развития цивилизации на Земле. Современные знания дают 
основания для включения биоразнообразия в политику и практику управления в 
сфере природопользования (см., например: Biodiversity…, 2002, 2009; Hooper et 
al., 2005; Naeem et al., 2009; Srivastava,Vellend, 2005; Tilman, 2000). 

Разрушительное влияние на устойчивость биосферной регуляции оказывает 
не только полное уничтожение природных экосистем (их замена на пашню, 
техногенные и урбанизированные территории), но и их преобразование в раз-
личные варианты «полуприродных» экосистем. Сегодня подавляющая часть 
сохранившихся в развитых странах лесов – это вторичные леса или лесные по-
садки. Биологическое разнообразие этих экосистем существенно снижено по 
сравнению с ненарушенными лесами. В полном соответствии с современными 
представлениями о связи биоразнообразия и экосистемных функций, уменьша-
ется также и суммарная биомасса этих сообществ - 1 га вторичного европейско-
го леса в два раза «легче» ненарушенного леса, а 1 га искусственной лесопосад-
ки «весит» еще меньше (Данилов-Данильян и др., 2005).  Еще более радикаль-
ное сокращение разнообразия и биомассы происходит при замене лесов сель-
скохозяйственными угодьями. Но главная опасность заключается в том, что при 
этом ослабляются и экосистемные функции этих сообществ – например, в лесо-
степной зоне у дубравы транспирация составляет 66% от годовой сумы осадков, 
а на поле с ячменем – лишь 25% (Горшков, 2006 а). Обзор изменений функций 
морских экосистем Worm et al. (2006) показал, что в регионах, где произошло 
сокращение биологического разнообразия, наблюдается деградация важнейших 
экосистемных услуг: в среднем на 33% сократилось число хозяйств, занимаю-
щихся рыболовством; на 69% сократились местообитания для размножения 
промысловых видов рыб; на 63% ухудшилось фильтрование и детоксикация 
воды за счет околоводной растительности и прибрежных водно-болотных уго-
дий. 

Сокращение разнообразия вызывает тревогу в отношении экосистемного 
функционирования, экосистемных услуг и благополучия человечества (Оценка 
экосистем…,2005; Chapin et al., 2000; Diaz et al., 2005; Hooper et al., 2005; Loreau 
et al., 2001; Srivastava, Vellend, 2005). Идеи ключевого значения биоразнообра-
зия для благополучия людей восприняты международным сообществом. Клю-
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чевое значение биоразнообразия для поддержания стабильности окружающей 
среды и устойчивого развития общества подчеркивают Конвенция о биологиче-
ском разнообразии (1992), Значению биоразнообразия для благополучия насе-
ления Земли посвящен специальный доклад программы «Оценка экосистем на 
пороге тысячелетия» (2005). Россия в 1995 г. ратифицировала Конвенцию по 
биологическому разнообразию, разработала и приняла в 2001 г. на Националь-
ном форуме по сохранению живой природы Национальную стратегию сохране-
ния биоразнообразия России. Экологическая доктрина Российской Федерации 
(2002) в качестве одной из основных задач  государственной экологической по-
литики определяет «сохранение и восстановление ландшафтного и биологиче-
ского разнообразия, достаточного для поддержания способности природных 
систем к саморегуляции и компенсации последствий антропогенной деятельно-
сти».  

 
Экологоцентрическая концепция природопользования 

На протяжении тысячелетий для человечества основными были продукци-
онные функции живой природы, но сегодня приоритеты меняются и важней-
шими для человека становятся средообразующие  функции (поддержание пара-
метров атмосферы и устойчивого климата, сглаживание экстремальных погод-
ных явлений; формирование и защита почв от эрозии; очистка воды и формиро-
вание устойчивого гидрологического режима территорий; биологическая пере-
работка и обезвреживание отходов и др.). Устойчивое выполнение этих функ-
ций экосистемами определяет саму возможность существования человека на 
Земле. Средообразующие функции природных экосистем оказывают непосред-
ственный экономический эффект на большинство отраслей хозяйства и обеспе-
чивают стабильность условий среды, без которой невозможно не только устой-
чивое, но и вообще какое бы то ни было экономическое развитие. В глобальном 
масштабе экосистемы обеспечивают природную регуляцию среды, заменить 
которую человеку нечем. Задача полномасштабной замены природных средооб-
разующих функций искусственными аналогами превышает возможности совре-
менной цивилизации. Как известно, полностью замкнутую систему жизнеобес-
печения даже для одного или нескольких человек на космических станциях до 
сих пор создать не удалось, несмотря на активные исследования в этой области. 
Дорогостоящий проект «Биосфера-2» в США (1985 – 2007) закрыт и его основ-
ная цель не достигнута.  

Поэтому сегодня необходим переход к новой концепции природопользова-
ния, которую мы назвали «экологоцентрической», так как она выдвигает на 
первый план ценность средообразующих функций живой природы (Павлов и 
др., 2009; 2010). В качестве основных положений этой концепции мы предлага-
ем следующие: 
- ключевым природным ресурсом следует считать всю живую природу (эко-

логические сообщества, виды, популяции), средообразующие функции кото-
рой обеспечивают регуляцию условий среды и стабилизацию биосферного 
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баланса; этот ресурс должен иметь статус экономической категории;  
- биологическое разнообразие является основой устойчивого и эффективного 

функционирования биологических систем жизнеобеспечения на планете; 
- система нормативных показателей состояния среды и воздействия человека 

на среду должна включать характеристики средообразующих функций при-
родных биосистем (экологических сообществ, видов, популяций) и экоси-
стем; 

- экологическая экспертиза любого хозяйственного проекта (том числе био-
технологических и нанотехнологических проектов) должна включать оценку 
его влияния на средообразующие функции природных биосистем и экоси-
стем; 

- приоритетная задача управления природными биосистемами и экосистемами 
– поддержание и восстановление их средообразующих функций; 

- продукционная функция должна смещаться на искусственные биопродукци-
онные системы; использование продукционной функции природных экоси-
стем (промысел рыбы и морепродуктов, добыча древесины) возможно лишь 
при сохранении их структуры и средообразующих функций. 
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5.2.  
Некоторые выводы  

из принципа оптимального разнообразия  
для стратегии природопользования 
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Направления перехода биосистем в субоптимальное состояние при антропо-
генных воздействиях 

В соответствии с принципом оптимального разнообразия, можно предпо-
ложить, что максимально эффективными и устойчивыми являются функции 
наиболее близких к оптимальному состоянию ненарушенных природных сооб-
щества, существующих в типичной для них среде. При существенных и быст-
рых (превышающих по скорости время адаптации биосистемы) изменениях 
внешней среды или нарушениях самих биосистем они будут переходить в субо-
птимальное состояние, когда уровни разнообразия биосистем не соответствуют 
условиям среды. При этом эффективность и жизнеспособность биосистем будет 
снижаться. Если негативное воздействие на биосистему прекратится, то она 
будет иметь шанс через какое-то время перейти в оптимальное состояние – ста-
рое, если условия не изменились, или новое, если условия изменились. Если  же 
воздействие будет продолжаться, то отклонение от оптимальных показателей 
может усиливаться, что может в итоге закончиться гибелью биосистемы. 

В результате антропогенного воздействия на природу оптимальный уровень 
разнообразия биосистем может нарушаться двумя основными путями (рис. 5.2-
1): из-за антропогенных изменений среды132 (стрелки 1-3 на рис.) и из-за нару-
шения структуры биосистем (стрелки 4 и 5). 

В случае антропогенных изменений среды структура биосистем перестает 
быть оптимальной в изменившихся условиях среды. Стрелки 1-3 на рис 5.2-1 
показывают направления адаптации сообществ при следующих изменениях 
среды: 1 – дестабилизация и обогащение среды (например, удобрение, эвтрофи-
кация); 2 – только дестабилизация (например, беспокойство животных челове-
ком); 3 – изъятие биомассы из  сообществ и их дестабилизация (например, в 
результате промысла).  

Основное направление адаптаций – увеличение внутрипопуляционного раз-
нообразия в ответ на дестабилизацию среды. Именно в эту сторону, как прави-
ло, направлены сдвиги структуры сообществ при антропогенных изменениях 
среды. Так, Алимов (1994) отмечает, что загрязнение, эвтрофирование и пере-
промысел в водоемах ведут к упрощение структуры сообществ, замене длинно-
цикловых животных на короткоживущих r-стратегов. При загрязнении разнооб-
разие понижается, структура упрощается, остаются виды с широкими спектра-
ми (в частности, в гидробиологии индекс Шеннона используется для оценки 
степени загрязнения водоема). В чистых водоемах преобладают стенобионтные 
виды, в грязных - эврибионтные 

 

                                                 
132 Сегодня к антропогенным изменениям среды также можно добавить изменения климата. 
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Рис. 5.2-1. Антропогенные сдвиги структуры сообществ в субоптимальные 
состояния. Пунктирные стрелки 1 – 3 показывают направления адаптации 
некоторого «среднего» сообщества к антропогенным изменениям интенсивно-
сти потока ресурса и стабильности среды. Черные стрелки 4 и 5 показывают 
направления восстановления разнообразия после его антропогенного сокраще-
ния. Объяснения в тексте. 
 

Постоянное изъятие части биомассы из экосистемы (стрелка 3) переводит ее 
в более раннюю стадию сукцессии и препятствует развитию в сторону климакс-
ного состояния. Примером могут быть луга, которые после прекращения сено-
кошения зарастают лесом. Как мы отмечали выше (см. раздел 4.2.1.4), эвтрофи-
кацию тоже можно рассматривать как переход сообщества в состояние более 
ранней стадии сукцессии, так как увеличение потока ресурса переводит сооб-
щество из стационарного сбалансированного состояния в «растущее».  

Антропогенное воздействие на саму структуру биосистем выражается, 
прежде всего, в сокращения числа видов и внутрипопуляционного разнообразия 
(стрелки 4 и 5 на рис. 5.2-1), при этом биосистемы также удаляются от опти-
мального состояния. 

Типичный результат антропогенного воздействия на популяции – сокраще-
ние их внутреннего разнообразия. Следует подчеркнуть, что изъятие из популя-
ции особей определенного типа оказывает на нее более сильное воздействие, 
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чем случайное изъятие такого же числа особей. Особенно опасно промысловое 
изъятие редких типов особей, так как в этом случае диапазон внутрипопуляци-
онного разнообразия сокращается наиболее сильно. Губительно для вида не-
пропорционально сильное промысловое воздействие на те или иные внутриви-
довые группы или локальные популяции, так как в этом случае сокращается 
внутривидовое разнообразие и нарушается структура подразделенной видовой 
популяции. Примеры негативных результатов сокращения внутрипопуляцион-
ного и внутривидового разнообразия в результате нерационального промысла 
описаны для популяций рыб Алтуховым (2003, 2004). 

Как сказано выше, адаптация видов к антропогенной дестабилизации среды 
требует повышения внутрипопуляционного разнообразия, а основное воздей-
ствие человека на виды и популяции природных сообществ заключается как раз 
в сокращении их численности внутреннего разнообразия. Природные виды и 
популяции лишаются возможности адаптироваться к антропогенному прессу. 
Поэтому начинают работать адаптационные механизмы на уровне сообщества – 
эти виды заменяются другими. Как мы отмечали выше, в антропогенно изме-
ненных местообитаниях преимущество имеют быстроразмножающиеся виды-
генералисты. Популяции видов с разными репродуктивными стратегиями (r- и 
К- стратегии) отличаются по устойчивости к антропогенному прессу. Консерва-
тивная репродуктивная К-стратегия с выраженной заботой о потомстве, пред-
полагающая авторегуляцию плотности, соответствует стабильным условиям 
существования видов. В нестабильных и антропогенных условиях преимуще-
ства будут получать виды с реактивной репродуктивной  r-стратегией, предпо-
лагающей резкие и значительные колебания плотности в зависимости от обилия 
и доступности ресурсов и не связанные с действием авторегуляторных меха-
низмов. В антропогенных условиях происходит сдвиг структуры сообщества от  
K-стратегов к r-стратегам и от специалистов к генералистам. Такой прогноз со-
ответствует современному распространению «серой» синантропной биоты. 

Антропогенные изменения структуры биоценозов чаще всего выражаются в 
сокращении видового разнообразия, в результате чего сообщества перестает 
быть оптимальными, их жизнеспособность и эффективность снижаются. Веро-
ятность исчезновения наиболее высока для редких видов. Несмотря на их мало-
численность и кажущуюся незначительность экосистемных функций, суммар-
ный вклад редких видов оказывает существенное влияние на функционирование 
сообщества  (см. раздел 3.4.2.2, «Асимптотический характер…») 

Можно предположить, что иногда в результате антропогенных перестроек 
биоценозов могут возникать кратковременные ситуации чрезмерно высокого 
видового разнообразия. Один из возможных примеров возникновения чрезмер-
но высокого разнообразия в сообществе рыб из-за вселения чужеродного вида 
был приведен выше (см. раздел 4.2.1.4). 

Так или иначе, в результате антропогенных воздействий климаксные сооб-
щества выводятся из состояний, максимально близких к оптимальным, а разви-
тие сериальных стадий уходит с оптимальной траектории естественной сукцес-
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сии. Другими словами, они переводятся в некоторые субоптимальные состояния 
или на субоптимальные траектории развития, при которых неизбежно снижают-
ся эффективность и устойчивость экосистемного функционирования.  
 
 
Цели управления экосистемными функциями и услугами с учетом изменений 
биоразнообразия 

Источник антропогенных экологических кризисов (локальных кризисов 
прошлого и современного глобального кризиса) можно усмотреть в том, что 
социально-экономические подсистемы в своем развитии ориентируются на 
достижение своих собственных целей, игнорируя цели природных систем. 
Задача повышения продуктивности не соответствует собственным целям 
эксплуатируемых биосистем. Антропогенные трансформации природных 
систем, выражающиеся в повышении их продуктивности при одновремен-
ном сокращении общей биомассы и упрощении структуры, противоположны 
естественным тенденциям развития экосистем (Красилов, 1992). В этом кон-
фликте технологическая мощь современного человека ведет к деградации и 
разрушению природных систем. Не будем останавливаться на очевидных 
случаях безоглядного хищнического уничтожения природных экосистем и 
видов животных для достижения сиюминутной прибыли. Даже в тех случа-
ях, когда ставится задача рационального использования биоресурсов, чело-
век, в сущности, продолжает оставаться на тех же позициях, стремясь к до-
стижению только своих целей. Сегодня в большинстве случаев задача 
управления экономически важными биоресурсами ставится как максимиза-
ция стабильно изымаемой продукции (максимизация продуктивности). В 
крайних случаях такая стратегия вырождается в практику монокультур в 
лесоводстве, создания специализированных («на кабана», «на оленя») охот-
ничьих хозяйств и т.п., то есть, к упрощению структуры природных систем 
(в предельном варианте ‒ к замене природных систем агросистемами). Реа-
лизация этой стратегии в отношении природных популяций приводит к де-
градации их  генетической структуры (Алтухов, 1989, 2003). 

Как мы писали выше, сегодня необходим переход к новой экологоцентриче-
ской концепции природопользования, в которой приоритетное значение долж-
ны иметь средообразующие функции живой природы. Однако очевидно, что 
сегодня мы пока не можем отказаться от использования биопродукционной 
функции (хотя в перспективе такая цель, вероятно, может быть поставлена). 
Поэтому необходимо интегрировать задачи использования разных функций 
биоразнообразия.  

Поскольку эффективность экосистемных услуг неразрывно связана с показа-
телями биологического разнообразия, при разработке методов оценки и страте-
гии использования экосистемных услуг надо учитывать состояние и возможные 
изменения биологического разнообразия.  
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Прежде всего, необходимо проанализировать возможные изменения биораз-
нообразия при использовании тех или иных экосистемных услуг. Использова-
ние разных услуг требует разных целей управления и политики в отношении 
экосистем и популяций. В докладе «Оценка экосистем на пороге тысячелетия» 
(2005) отмечается, что целенаправленное улучшение одной услуги часто приво-
дит к ухудшению другой. Mooney (2010) подчеркивает, что именно анализ вза-
имного влияния эффектов от использования одних экосистемных услуг на каче-
ство и стабильность других услуг является одним из самых трудных этапов в 
разработке планов управления ими. Теоретически именно этого и следует ожи-
дать, так как невозможно оптимизировать систему сразу по многим критериям, 
особенно если некоторые из них противоречат друг другу. Такие противоречия 
действительно возникают в управлении биоразнообразием.  

В таблице 5.2.2 показаны цели управления при использовании продукцион-
ных, средообразующих и информационных экосистемных услуг и изменения 
биоразнообразия и суммарной биомассы сообществ, которые соответствуют 
этим целям.  

 
Таблица 5.2.2. Цели управления при использовании разных экосистемных 

функций и изменения биоразнообразия при этом. 
 

Функции Цели управления Изменения био-
разнообразия 

Изменения био-
массы сообществ 

Продук-
ционные 

Максимум устойчиво 
изымаемой биомассы 

Снижение разно-
образия 

Снижение постоянно 
поддерживаемой 
биомассы 

Средообра-
зующие 

Эффективное и устой-
чивое экосистемное 
функционирование 

Сохранение есте-
ственного уровня 
биоразнообразия 

Сохранение есте-
ственного уровня 
биомассы 

Информа-
ционные 

Получение информа-
ции из природных 
систем 

Сохранение есте-
ственного уровня 
биоразнообразия 

- 

 
Из таблицы 5.2.2. видно, что при эксплуатации природных биосистем возни-

кает противоречие между целями получения максимального устойчивого уро-
жая и поддержания средообразующих функций (Букварева, Алещенко, 2006). 
Стратегии управления биосистемами для достижения этих целей различны. При 
использовании средообразующих и информационных функций цели управления 
совпадают с поддержанием естественных уровней биоразнообразия и биомассы. 
Средообразующие функции наиболее эффективно и устойчиво осуществляются 
ненарушенными климаксными природными сообществами, которые в соответ-
ствии с нашей гипотезой, наиболее близки к оптимальному состоянию с макси-
мально эффективными функциями. Любые их нарушения ведут к ослаблению 
природной регуляции среды. То есть, целью управления для использования сре-
дообразующих функций является сохранение естественного состояния природ-
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ных систем и минимизация их антропогенных нарушений. Информационные 
функции в большинстве случаев также максимальны в ненарушенных экоси-
стемах. А вот при использовании продукционной функции цель управления 
противоречит поддержанию естественных уровней разнообразия, так как требу-
ет неизбежных нарушений природных экосистем. Цель управления при этом – 
максимизация устойчиво изымаемого урожая. Высокая продуктивность сооб-
ществ возможна только при упрощении их структуры и снижении разнообразия 
(Алимов, 2006). Для цели изъятия максимального урожая оптимальны ранние и 
средние стадии сукцессии, имеющие наиболее высокую продуктивность (см. 
раздел 4.2.1), или их искусственные аналоги. Антропогенно трансформирован-
ные экосистемы в целом отражают эти закономерности – в них происходит 
упрощение структуры сообществ при повышении их продуктивности. Преобра-
зование сложных природных ландшафтов в управляемые человеком системы 
снижает локальное таксономическое разнообразие (число таксонов на 1 кв. м) в 
десятки и даже сотни раз (Naeem et al., 2009). Примеры нарушения средообра-
зующих функций экосистем в результате их целенаправленной модификации 
для увеличения производства продукции приведены в докладе «Оценка экоси-
стем…» (2005). 

Мета-анализ 89 случаев восстановления экосистем (Rey Benayas et al., 2009) 
подтверждает, что продукционная функция находится в оппозиции к другим 
группам экосистемных услуг. У восстановленных экосистем разнообразие и 
средообразующие услуги (поддерживающие и регулирующие на рис. 5.1-1)  
меньше, чем в природных, но больше, чем в антропогенно трансформирован-
ных, а продукционные услуги, наоборот, больше, чем в природных, но меньше, 
чем в антропогенных (рис. 5.2.2-1) 

 

 
Рис. 5.2.2-1. Изменение показателей биоразнообразия и экосистемных услуг в 
восстановленных экосистемах по сравнению с антропогенно трансформиро-
ванными и природными (Rey Benayas et al., 2009). 
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Интересный пример деградации разнообразия и его последующего 
восстановления, связанный с изменением цели управления экосистемами, 
приводит Schmid (2002). В Европе видовое разнообразие многих лугов было 
сокращено из-за их удобрения, которое применялось для повышения их 
продуктивности. После принятия решения о восстановлении биологического 
разнообразия лугов их удобрение было прекращено. Однако видовое 
разнообразие во многих регионах после этого не восстановилось, так как после 
многих лет сельскохозяйственного использования часть видов луговых 
растений в этих местах исчезла. Воссоздать луга оказалось возможным только с 
помощью специальных программ по восстановлению локального видового 
разнообразия (рис. 5.2.2-2).  

 
Рис. 5.2.2-2. Изменения продуктивности и видового разнообразия при смене 
характера землепользования в европейских травяных сообществах. 
Возрастающие функции – траектории экспериментов с травяными 
сообществами со средней и высокой продуктивностью.  Стрелка 1:  удобрение 
сообществ со средней продуктивностью и высоким разнообразием (точка А) 
ведет к росту продуктивности и сокращению разнообразия (точка В). 
Стрелка 2: сокращение продуктивности может не привести к росту 
разнообразия, если виды утрачены на обширной территории. Стрелка 3: 
только на следующем шаге восстановления сообществ со средней 
продуктивностью виды добавляются и одновременно немного увеличивается 
продуктивность (обратный переход из точки А в С соответствует 
экспериментам по искусственному удалению видов из сообщества) (Schmid, 
2002). 

 
Если спуститься на уровень эксплуатируемых популяций, то максимизация 

изымаемой биомассы означает максимально допустимое в рамках демографиче-
ской устойчивости увеличение смертности. Это соответствует сильной дестаби-
лизации среды с ее одновременным обеднением (стрелка 3 на рис. 5.2-1). При 
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таких воздействиях, в соответствии с принципом оптимального разнообразия, 
адаптивные тренды биосистем будут следующими:  повышение внутрипопуля-
ционного разнообразия; снижение видового разнообразия; снижение суммарной 
постоянно поддерживаемой биомассы. Если учесть, что промысловое давление 
на популяции практически исключает возможности первого механизма, остают-
ся  только второй и третий, которые противоречат целям управления при ис-
пользовании средообразующих и информационных функций. При этом мини-
мизация биомассы популяций ведет к сокращению и дестабилизации потоков 
вещества и энергии, идущих через них, и ослабляет их экосистемные функции.  

При усилении эксплуатации биоресурсов (увеличении изъятия биомассы) 
показатели разных экосистемных услуг изменяются по-разному (рис. 5.2.2-3):  
- средообразующие и информационные услуги монотонно снижаются; 
- продукционные услуги (показатель - объем изымаемой биомассы) вначале 

растут, а после прохождения точки максимального устойчивого урожая ‒ 
снижаются. 

 
Рис. 5.2.2-3. Изменение показателей разных функций биоразнообразия при ин-
тенсификации эксплуатации биоресурсов.  
 

Для максимизации суммы экосистемных услуг необходимо определить оп-
тимальную интенсивность эксплуатации природных биосистем. Сумма экоси-
стемных услуг и характер ее зависимости от интенсивности эксплуатации при-
родных сообществ и популяций определяются соотношением «выгод», получа-
емых от разных функций биоразнообразия (рис. 5.2.2-4). 

Определить точные количественные соотношения ценности разных экоси-
стемных услуг мы пока не можем. Методы экономической оценки в достаточ-
ной мере разработаны лишь для продукционных услуг (древесины, морепродук-
тов, пушнины и т.п.). Для других функций имеются лишь приблизительные 
оценки. Несмотря на это предварительные предположения о соотношении зна-
чимости разных услуг можно сделать. 
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Рис. 5.2.2-4. Сумма экосистемных услуг при разных соотношениях продукцион-
ных и средообразующих услуг. Серый пунктир – продукционные услуги; сплош-
ная серая линия – средообразующие услуги; сплошная черная линия – сумма 
услуг; звездочка – максимальный устойчивый урожай (объяснения в тексте).  

 
Промысловое использование природных систем целесообразно лишь в том 

случае, если ценность их средообразующих услуг сопоставима с ценностью по-
лучаемой биопродукции (рис. 5.2.2-4 В), однако такое соотношение услуг не 
является типичным. Как сказано выше (раздел 5.1), следует ожидать, что в 
большинстве случаев ценность средообразующих функций многократно пре-
вышает все выгоды, которые можно получить, добывая биопродукцию из при-
родных экосистем. Поэтому показатели продукционных услуг, как правило, 
будут оказываться существенно меньше показателей других услуг (рис. 5.2.2-4 
А). В этих случаях реализация стратегии «максимального устойчивого урожая» 
существенно уменьшает суммарную «пользу» от биоразнообразия. Единствен-
ный выход – применение «экосистемного подхода». Объемы и формы эксплуа-
тации природных систем с целью получения биопродукции должны жестко 
ограничиваться требованием сохранения структуры и средообразующих функ-
ций экосистем, видов и популяций. Также необходимо развивать такие методы 
получения продукции из природных экосистем, которые не нарушают их струк-
туру и разнообразие. Если удастся добиться таких форм эксплуатации природ-
ных экосистем, при которых их средообразующие функции не будут деградиро-
вать, возможна оптимизация комплексного использования всех экосистемных 
услуг (рис. 5.2.2-4 С). 

Косвенным подтверждением наших рассуждений являются данные Worm et 
al. (2009), которые показали, что интенсивность эксплуатации популяций для 
получения максимального многовидового урожая должна быть существенно 
ниже, чем при расчетах для одного вида. Но, как видно из рис. 5.2.2-5, при та-
кой интенсивности промысла (если взять средние значения интенсивности про-
мысла в диапазоне, соответствующем многовидовому промыслу) все равно бо-
лее трети видов оказываются в состоянии коллапса, а биомасса популяций сни-
жается до 40% от начальной. Соответственно, ослабляются и экосистемные 
функции промысловых популяций. 
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Рис. 5.2.2-5. Результаты моделирования уловов и состояния промысловых по-
пуляций с использованием параметров реальных популяций. 1 - норма изъятия 
при стратегии одновидового максимального устойчивого урожая; 2 - норма 
изъятия при стратегии  многовидового максимального устойчивого урожая. 
Состояние коллапса популяции определяется как снижение численности ниже 
уровня 10% от численности до начала промысла (Worm et al., 2009). 

 
Этот пример показывает, что включение дополнительных факторов (в 

данном случае – нескольких видов вместо одного промыслового вида) в мо-
дель «максимального устойчивого урожая» может существенно изменить 
положение точки желаемой интенсивности эксплуатации биосистемы. Веро-
ятно, при расширении понятия «устойчивого урожая» на выгоды, которые 
человек получает от всего комплекса экосистемных услуг, можно будет ска-
зать, что стратегия «максимального устойчивого урожая» обеспечивает 
устойчивое использование живой природы в целом (Пузаченко, 2012). Воз-
можно, одним из подходов к согласованию целей использования продукци-
онных и средообразующих экосистемных услуг может быть определение 
диапазона эксплуатации природных экосистем, не превышающего интен-
сивности естественных нарушений, к которым данные экологические сооб-
щества исторически адаптированы.  
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Если мы не можем сегодня полностью отказаться от изъятия биопродукции из 
природных экосистем, то при определении целей управления эта задача должна 
быть подчинена приоритету сохранения средообразующих функций. Объемы и 
формы ресурсной эксплуатации должны ограничиваться требованием сохранения 
разнообразия и средообразующей функции экосистем, видов и популяций.  

Одним из основных путей преодоления противоречия между целями полу-
чения полезной для человека продукции и сохранения экосистемных функций 
сегодня считаются различные технологии ведения сельского и лесного хозяй-
ства, предусматривающие частичное сохранение или имитацию природных 
процессов (устойчивое лесное хозяйство, «органическое» сельское хозяйство, 
адаптивное сельское хозяйство и др.)133 (Foley et al., 2005). Однако пока нельзя 
считать доказанным, что стратегия совмещения функций производства продук-
ции и регулирования среды лучше обеспечивает достижение этих целей, чем 
стратегии разделения этих функций между ненарушенными природными экоси-
стемами и высокотехнологичными замкнутыми производствами. Пока этот во-
прос не решен, «экологически дружественные» варианты хозяйства априори 
могут приветствоваться только на уже освоенных человеком территориях 
(например, развитие устойчивого лесного хозяйства в старых лесопромышлен-
ных регионах), но не могут считаться основанием для хозяйственного освоения 
ненарушенных природных экосистем. Любые формы преобразования природ-
ных экосистем, нацеленные на решение экологических проблем, прежде всего, 
различные геоинженерные, биотопливные и «углеродные» проекты, ведут к 
нарушению нормального функционирования природных систем и требуют все-
сторонней и тщательной оценки возможных изменений экосистемных функций, 
прежде чем начинать их реализацию. Так, было показано, что создание планта-
ций биотопливных культур на месте природных экосистем вместо сокращения 
выбросов СО2 в атмосферу, наоборот, ведет к их многократному увеличению 
(Fargione et al., 2008). Посадка «углеродных» лесов в засушливых регионах 
практически не дала увеличения поглощения СО2, но существенно сократила 
сток рек (Foley et al., 2005; Jackson et al., 2005; 2007)134. 
 
 
Иерархическая структура объектов управления 

В соответствии с предложенным нами принципом, оптимальные уровни 
биоразнообразия устанавливаются в ходе взаимодействия разных иерархи-
ческих уровней биосистем. На данном этапе исследований мы моделировали 

                                                 
133 К высокотехнологичным индустриальным предприятиям по производству биомассы (животно-

водческим комплексам, тепличным хозяйствам, биотехнологическим заводам) следует предъявлять 
такие же экологические требования, как и к остальным производствам - минимизации воздействия 
на окружающую среду, включая занимаемую площадь, потребление энергии и загрязнение среды, 
добавив к ним возможное влияние на природную среду новейших технологий (нанотехнологий, 
биотехнологий, генной инженерии). 

134 См. также обзоры: Павлов и др., 2009; Павлов, Букварева, 2010; Букварева, 2010 а, б). 
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взаимодействие популяционного и ценотического уровней, но, очевидно, 
аналогичные взаимодействия происходят и на других иерархических уров-
нях (см. раздел 4.7).  

Фундаментальные исследования феномена биоразнообразия должны 
охватывать все уровни организации биосистем, но в рамках практических 
задач охраны природы имеет смысл рассматривать проблему на популяци-
онно-видовом уровне (генетическое и фенотипическое разнообразие в попу-
ляциях и видах, разнообразие локальных и географических популяций в 
пределах вида), биоценотическом и биосферном уровнях (видовое разнооб-
разие и разнообразие типов сообществ и экосистем). Такой подход принят в 
Национальной стратегии сохранения биоразнообразия России (2001).  

Сегодня основное внимание в области практического сохранения биораз-
нообразия привлечено к видовому разнообразию и задачам сохранения ред-
ких видов. Сохранению внутривидового и внутрипопуляционного разнооб-
разия уделяется гораздо меньше внимания. Однако, как показывают много-
численные исследования, утрата разнообразия на этих уровнях не менее г у-
бительна для функционирования и устойчивости биосистем (см. раздел 
3.4.5) и популяции должны быть включены как самостоятельные объекты 
управления в методику планирования природопользования и охраны приро-
ды (Алтухов, 1999, 2003, 2004; Ефремов, 2007). Предложено также рассмат-
ривать популяции как единицы, производящие экосистемные услуги (service-
providing unit, SPU) при разработке мер по управлению экосистемными услу-
гами  (Luck et al., 2003), при этом необходимо учитывать роль внутрипопу-
ляционного разнообразия в обеспечении экосистемных услуг. Diaz et al. 
(2007) приводят таблицу показателей биоразнообразия, включая генетическое, 
видовое и ландшафтное разнообразие, которые влияют на важнейшие экоси-
стемные услуги 

Стратегия природопользования и программы по сохранению биоразнооб-
разия должны учитывать взаимосвязь показателей разнообразия на разных 
иерархических уровнях. Например, для понимания изменений видового раз-
нообразия в биоценозе необходимо учитывать внутрипопуляционное разно-
образие входящих в него видов. В соответствии с нашими моделями, тен-
денции изменения оптимальных значений разнообразия на популяционном и 
ценотическим уровнях различны, что можно трактовать как свидетельство 
разной роли разнообразия на этих уровнях в адаптации биосистем к измене-
ниям среды (см. раздел 2.3, вывод 4). Это предположение подтверждается 
некоторыми эмпирическими данными (см. разделы 3.3, 3.6). Тенденции из-
менения показателей и роль разнообразия на популяционном и ценотиче-
ском уровнях в ответ на воздействие человека и изменения среды могут 
быть различны и даже противоположны, что необходимо учитывать на прак-
тике природопользования и охраны природы.   
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Конечными объектами управления должны быть социально-
экологические системы (социоэкосистемы135), т. е. более или менее целост-
ные системы, включающие природные и социально-экономические состав-
ляющие), что подчеркивается и в Национальной стратегии сохранения био-
разнообразия России (2001). Социально-экономические системы, так же как 
и природные систем, имеют иерархическое строение, которое необходимо 
учитывать при разработке механизмов оптимального природопользования 
(Букварева, Алещенко, 1994), однако эти вопросы выходят за рамки обсуж-
даемых в книге проблем. 

 
 

Критерий для природоохранной политики - оптимальное, а не максимальное 
разнообразие 

Как отмечает Naeem136, сегодня настало время, когда в сфере практической 
охраны природы пора перенести приоритетное внимание с задачи сохранения 
местообитаний с максимальным видовым разнообразием, которые получили 
название «hot-spots», на понимание и сохранение функций биологического раз-
нообразия.   

Долгое время внимание мировой природоохранной общественности было 
приковано к тропическим странам, где сосредоточено основное видовое разно-
образие. Возник даже специальный термин «megadiversity countries».  

Однако в соответствии с принципом оптимального разнообразия, наиболее 
эффективно функционируют сообщества, имеющие не максимальное, а опти-
мальное в данных условиях среды разнообразие.  

Например, по показателям видового разнообразия северные экосистемы 
несопоставимы с тропическими, но при этом играют ключевую роль в биосфер-
ной регуляции (см.: Букварева, 2010 а). Как отмечалось выше, в более суровых 
и менее стабильных по сравнению с тропиками условиях Севера, относительно 
невысокий уровень видового разнообразия компенсируется повышенным внут-
ривидовым и внутрипопуляционным разнообразием, что обеспечивает эффек-
тивное выполнение биосферных функций. Аналогичная ситуация складывается 
и на региональном уровне: например, видовое разнообразие сообществ болот во 
много раз меньше, чем лугов или смешанных лесов, но их экосистемные функ-
ции при этом не менее важны.  

 Критериями ценности биосистем должны быть не формальные показатели 
биоразнообразия (например, число видов), а степень его соответствия есте-
ственным показателям, которые обеспечивают максимально эффективное вы-
полнение экосистемных функций. Более того, как показывает моделирование 
процессов локального вымирания видов, в сообществах с низким видовым раз-
нообразием последствия вымирания видов будут менее предсказуемыми и бо-

                                                 
135 Термин «социоэкосистема» предложен Реймерсом (1990). 

136 http://www.cbd.int/doc/articles/2004/A-00209.pdf 



 480 

лее серьезными, чем в сообществах с большим видовым разнообразием. Поэто-
му приоритетными надо считать задачи сохранения разнообразия именно в ма-
ловидовых сообществах (Petchey, 2000), а не в максимально разнообразных, как 
того требует стратегия «горячих точек биоразнообразия». 

 
 
 
 
Работа выполнена по программе фундаментальных исследований Президи-

ума РАН «Живая природа: современное состояние и проблемы развития». 
 
Работа выполнена при финансовой поддержке Министерства образования 

и науки РФ (Федеральная целевая программа «Исследования и разработки по 
приоритетным направлениям развития научно-технологического комплекса 
России на 2007-2013 годы» - Госконтракт № 14.515.11.0013). 
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