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Investigaciones ecológicas 
han determinado la 

factibilidad de disminuir 
los procesos de 

fragmentación y de 
pérdida de hábitat en 

paisajes agropecuarios. 
Si se conectan áreas de 
parches y se disminuye 

la presión sobre los 
bosques, disminuye 

también la probabilidad 
de extinción de especies. 
Las cercas vivas, cortinas 

rompevientos y árboles 
dispersos en potreros 

contribuyen a servir como 
corredores en matrices 

de pasturas abiertas 
(o arboladas), lo cual 

favorece la dispersión 
de semillas de especies 
vegetales del bosque ya 
que aporta un banco de 

semillas para apoyar a la 
restauración natural.
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En años recientes, la con-
servación de la diversidad 
biológica ‑que varía desde 

genes hasta grandes biomas‑ ha sido 
considerada una actividad priori-
taria. Grupos de investigación en 
todo el mundo tratan de encontrar 
las mejores formas de asegurar la 
conservación de la mayor diversidad 
posible. Por esta razón, actualmente 
se considera que el paisaje es la 
escala más apropiada para desarro-
llar investigaciones y programas de 
conservación de la biodiversidad. 

Los paisajes son entidades diná-
micas que ocurren en una variedad 
de escalas espaciales y temporales y 
que varían en función de la percep-
ción de cada organismo o proceso 
considerado (Turner 1989, McIntre 
y Hobbs 1999). Las unidades o ele-
mentos espaciales reconocibles en el 
mosaico del paisaje son los parches, 
corredores y la matriz del fondo. 
Los parches son áreas superficiales 
que difieren del entorno circundan-
te en composición y estructura; los 
corredores son líneas, generalmente 
estrechas, de un tipo particular de 
composición que difiere de las áreas 
adyacentes; la matriz del fondo es el 
elemento más extenso del paisaje y 
altamente interconectado (Turner 
et al. 2001). Objetos ecológicos 
como animales, plantas, ecosiste-
mas, biomasa, energía y nutrien-
tes minerales son componentes del 
paisaje y están heterogéneamen-
te distribuidos entre los elemen-
tos del paisaje, los cuales varían a 
su vez en tamaño, forma, núme-
ro, tipo y configuración (Forman y 
Godron 1986). La determinación 
de estas distribuciones espaciales es 
lo que se entiende como estructura 
del paisaje. Sin embargo, los obje-
tos ecológicos están en continuo 
movimiento entre los elementos 
del paisaje; determinar y predecir 
estos flujos o interacciones entre 
los elementos del paisaje se conoce 
como función del paisaje (Forman y 
Godron 1986). 

El grado de heterogeneidad espa-
cial de un paisaje es uno de los fac-
tores que determinan la estructura 
y el funcionamiento de poblaciones 
y comunidades animales (Forman y 
Godron 1986, Bennett 1998, Turner 
et al. 2001). Los movimientos de los 
organismos se ven muy influencia-
dos por la distancia entre parches, 
por la resistencia del paisaje y por el 
comportamiento del individuo estu-
diado. De hecho, algunos parches de 
hábitat aislados difícilmente pueden 
ser alcanzados o colonizados por el 
animal (Kalkhoven 1993, Dunning 
et al. 1995).

El grado de heterogeneidad 
espacial lo establece el nivel de 
transformación que ha sufrido el 
paisaje. La transformación del pai-
saje (que rompe con los proce-
sos ecosistémicos y perturba las 
interacciones entre especies, según 
Murcia 1996) es conocida como 
fragmentación. Forman (1995) 
la define como “la ruptura de un 
hábitat o de un tipo de tierra en 
parcelas más pequeñas”. McIntre 

y Hobbs (1999) establecen que un 
paisaje fragmentado tiene entre 10 y 
60% del hábitat natural. Una de las 
principales causas de la fragmenta-
ción, especialmente en los trópicos, 
es la expansión de la frontera agrí-
cola y la ganadería (Forman 1995, 
IAvH 1997, Naveh 1998). La frag-
mentación del paisaje resultante de 
la intensificación de las actividades 
agropecuarias trae numerosos efec-
tos en la biodiversidad, tales como 
movimientos de especies y flujo 
de nutrientes minerales, así como 
efectos en la hidrología, viento y 
características del suelo. La frag-
mentación también causa cambios 
en el área, calidad y cantidad del 
hábitat y aumenta la distancia a 
otros hábitats parecidos (Forman 
y Godron 1986). El aislamiento y 
la reducción del hábitat producto 
de la fragmentación provocan la 
extinción de especies (Kattán et 
al. 1991, Hunter 1996, Turner y 
Corlett 1996, Bennett 1998); por 
ejemplo, algunas especies animales 
que viajan entre hábitats estacio-
nales (algunas aves) o en dife-
rentes tiempos o ciclos de vida 
(algunos anfibios) pueden verse 
impedidas por la fragmentación 
(Hunter 1996). La abundancia de 
ciertos grupos de animales (pri-
mates, aves, escarabajos y otros 
insectos) decrece (Lovejoy et al. 
1986); en consecuencia, se pierden 
polinizadores potenciales y disper-
sadores de semillas y se limita la 
lluvia de semillas que influye en 
el desarrollo de especies vegetales 
nativas (Benítez-Malvido 1998). 

La fragmentación del paisaje 
por causa de actividades pecuarias 
se debe a que la ganadería es con-
siderada un disturbio exógeno que 
modifica la estructura, composición 
y función de los hábitats silvestres 
remanentes de los paisajes rura-
les, por la presión permanente que 
ejerce sobre los bosques circundan-
tes (Turner 1998, McIntre y Hobbs 
1999, Turner y Hiernaux 2002).

Los paisajes son 
entidades dinámicas 
que ocurren en 
una variedad de 
escalas espaciales 
y temporales y que 
varían en función 
de la percepción de 
cada organismo o 
proceso considerado. 
Las unidades o 
elementos espaciales 
reconocibles en el 
mosaico del paisaje 
son los parches, 
corredores y la matriz 
del fondo.
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El paisaje ganadero en el trópi-
co es un paisaje fragmentado con 
pocos y pequeños fragmentos de 
bosque denso e intervenido rodea-
dos por áreas de pasto. El tamaño 
de los fragmentos de bosques varía 
en un amplio rango, pero la ten-
dencia es hacia la disminución en 
donde predominan las actividades 
agropecuarias y los asentamientos 
humanos (Chacón 2003). Por ejem-
plo, los paisajes ganaderos en el 
sector norte de la región Atlántica 
de Costa Rica presentan, aunque 
en bajas proporciones, bosques 
densos intervenidos (por su cerca-
nía a un área protegida), cultivo de 
palmito, bosques ribereños, planta-
ciones forestales, áreas de frutales 
y huertos caseros. Todo esto crea 
un mosaico de usos del suelo donde 
los bosques intervenidos y ribere-
ños poseen un nivel de aislamiento 
bajo, mientras que las demás áreas 
boscosas están separadas por una 
variedad de usos del suelo, aunque 
predomina la ganadería extensiva 
(Chacón 2003). 

La deforestación y la fragmenta-
ción en Centroamérica y el Caribe 
no son procesos unidireccionales 
(Lugo 2002). Las modificaciones en 
los elementos y procesos espaciales 
(efectos de pérdida de hábitat y 
fragmentación) pueden reducirse. 
Comprender los factores que llevan 
a la deforestación (como el caso de 
la ganadería en los trópicos) puede 
ayudar a generar estrategias de usos 
alternativos de la tierra y dismi-
nuir la presión sobre los bosques 
remanentes (Viana et al. 1997, Lugo 
2002); esto permitiría que los frag-
mentos de bosques tropicales actúen 
como agentes catalíticos de recu-
peración y aceleren la restauración 
ecológica del paisaje.

Restauración ecológica del 
paisaje
La restauración ecológica es el pro-
ceso de reparación del daño cau-
sado por los humanos a la diversi-

dad y dinámica de los ecosistemas 
(Jackson et al. 1995). La restaura-
ción a escala de paisaje tiene en 
cuenta las interacciones entre los 
diferentes componentes (ecosiste-
mas o agroecosistemas) que compo-
nen el paisaje, su conectividad y la 
integración entre sistemas de pro-
ducción agrícola y/o pecuaria y los 
de conservación (Forman 1995). 

Dado que la mayoría de los pro-
blemas en paisajes agrícolas o pecua-
rios se derivan de la destrucción de 
la vegetación silvestre, parece obvio 
suponer que la restauración de estas 
áreas en el paisaje pueda dar marcha 
atrás a los problemas que se derivan 
de la destrucción (Hobbs 1993). En 
general, se considera que los peque-
ños parches de vegetación remanen-
te no son capaces de conservar a 
largo plazo especies de flora y fauna 
porque el tamaño no les permite 
funcionar como ecosistemas y pro-
veer un hábitat (Kattán et al. 1991, 
Murcia 1996). Una solución a este 
problema es incrementar las áreas de 
vegetación silvestre y las conexiones 
entre parches remanentes (Hobbs 
1993). La revegetación o refores-
tación (natural o facilitada) brinda 
una oportunidad para aumentar las 
áreas de vegetación silvestre y, con 
ello, la diversidad beta (Noss 1983, 
Lamb et al. 1997). Establecer cui-
dadosamente en el paisaje especies 
arbóreas puede acelerar la sucesión 
natural y contribuir a la restaura-
ción del paisaje de manera natural 
(Lamb et al. 1997).

La restauración de paisajes 
fragmentados también debe bus-
car el mejoramiento de fragmentos 
degradados, disminuir las presio-
nes antrópicas sobre los parches 
de bosques y restaurar la conecti-
vidad (McIntre y Hobbs 1999). Un 
objetivo deseable para los paisajes 
fragmentados es devolverlos a un 
estado variegado (es decir que más 
del 60% del hábitat natural esté 
presente en el paisaje, McIntre y 
Hobbs 1999), mediante la restau-

ración y modificación de usos de la 
tierra en lugares críticos. Al restau-
rar parches adyacentes a parches 
ocupados por especies claves, o 
al reintroducir especies en parches 
restaurados, se aumenta la eficien-
cia del esfuerzo de recuperación de 
la biodiversidad. La restauración de 
parches, además, ayuda a incremen-
tar el área de parches continuos, 
incrementando también el tamaño 
de la población y disminuyendo 
las tasas de extinción por efectos 
demográficos deterministas y esto-
cásticos (Huxel y Hasting 1999). 

Se han propuesto cinco áreas 
potenciales del paisaje donde deben 
establecerse proyectos de restaura-
ción y/o reforestación: (1) hábitat de 
especies particulares (para prevenir 
la extinción de especies), (2) eco-
sistemas riparios (puesto que estas 
áreas son productivas y con una 
alta riqueza de especies), (3) áreas 
degradadas dentro y alrededor de 
reservas naturales, (4) corredores 
y (5) la matriz entre los parches 
remanentes de vegetación (Lamb 
et al. 1997). Asimismo, se han pro-
puesto cuatro métodos generales 
para la restauración de paisajes: (1) 
ampliar el área de hábitat protegido, 
(2) maximizar la calidad del hábitat 
existente, (3) minimizar los impac-
tos por usos de tierras circundantes 
y (4) promover la conectividad de 
hábitats naturales para contrarrestar 
los efectos del aislamiento (Bennett 
1998). A continuación se analiza 
cada uno en detalle.

Ampliar el área de hábitat 
protegido
Entre más grande sea el tamaño 
del hábitat protegido, mayor es la 
posibilidad de albergar poblaciones 
de plantas y animales ‑sobre todo 
de animales grandes que requieren 
amplias áreas de territorio‑ y de 
conservar mayor riqueza de especies 
(Forman 1995). Por ello, es impe-
rativo ampliar el área de hábitat 
remanente en los paisajes fragmen-
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tados. Bennett (1998) propone que 
la ampliación del área sea abordada 
de las siguientes formas: 

que se incluyan áreas adicionales 
de hábitat en reservas naturales 
para incrementar el tamaño de las 
reservas existentes o para agregar 
al sistema total de reservas
que se implementen programas 
comunitarios para proteger áreas 
naturales y minimizar la fragmen-
tación de hábitats fuera del siste-
ma de áreas protegidas
que se repueblen áreas nuevas 
para minimizar la pérdida total de 
hábitats
que se inicien programas para 
regenerar o repoblar terrenos 
contiguos a hábitats existentes, y 
así aumentar el tamaño y exten-
sión total de áreas naturales

En la misma línea de las dos últi-
mas recomendaciones, se espera que 
la reforestación sea útil para ampliar 
el área de hábitat protegido de dos 
maneras: áreas de amortiguamiento 
(buffer areas) y hábitat adicional. 
Las áreas de amortiguamiento alre-
dedor de un parche de vegetación 
remanente protegen la vegetación 
nativa de los efectos externos nega-
tivos. Estas áreas extienden efecti-
vamente el borde del remanente y, 
por lo tanto, disminuyen el efecto 
de borde (Hobbs 1993). El hábi-
tat adicional es un incremento del 
hábitat: los parches de vegetación 
disponibles en el paisaje pueden 
servir como hábitat para la fauna, al 
ofrecer requerimientos estructurales 
y de alimentación. La reforestación 
para incrementar el área de hábitat 
debe ser considerada en el contexto 
de los remanentes de vegetación por 
tres razones principalmente: 1) el 
incremento del área ayuda a contra-
rrestar los problemas causados por 
la disminución del área del hábitat; 
2) la distancia que la fauna debe 
recorrer para colonizar nuevas áreas 
de vegetación es menor que si estu-
viesen aisladas; 3) la yuxtaposición 
con un parche remanente puede 

n

n

n

n

permitir que las especies nativas 
(y otros componentes del ecosiste-
ma) recolonicen de manera natural 
(Hobbs 1993). 

Maximizar la calidad del hábitat 
existente
De acuerdo con Bennett (1998), el 
manejo de los elementos del paisaje 
con el fin de maximizar la calidad de 
hábitat debe tratar de: 

minimizar y controlar los usos de 
la tierra que degradan el ambiente 
natural y disminuyen la sostenibi-
lidad, como el pastoreo excesivo 
que altera la estructura de la vege-
tación y reduce la capacidad de 
regeneración de plantas
manejar la cosecha de recursos 
naturales como madera, frutos y 
vida silvestre para asegurar su sos-
tenibilidad a largo plazo y mini-
mizar los efectos adversos de la 
cosecha
mantener los regímenes de per-
turbación natural que promueven 
la renovación de vegetación y 
hábitats

Minimizar los impactos por 
usos de tierras circundantes
Minimizar los usos de la tierra 
responsables de la degradación 

n

n

n

ambiental es imperativo para lograr 
la restauración del paisaje (Lamb 
et al. 1997). Pequeños cambios en 
los sistemas de fincas en un paisa-
je dado pueden causar diferencias 
significativas en las características 
ecológicas del paisaje (p.ej. cam-
bios notables en la conectividad; 
Baudry et al. 2003). La manera en 
que los usos de la tierra se organi-
cen en el espacio provoca cambios 
en las características ecológicas del 
paisaje. Lo más importante no son 
los cultivos como tales, sino los 
diferentes usos de la tierra puesto 
que las actividades agropecuarias 
de la finca son el factor más impor-
tante en el manejo de la dinámica 
del paisaje rural (Baudry et al. 
2003). Prácticas amigables con el 
ambiente ‑como los sistemas agro-
forestales (cercas vivas, cortinas 
rompevientos, árboles dispersos, 
entre otros)‑ pueden contribuir con 
la restauración, acomodándose a 
las condiciones socioeconómicas 
de los productores (FAO 1993, 
Jackson et al. 1995). Las prácticas 
de uso de la tierra (que influen-
cian los patrones y los procesos en 
los paisajes) responden a factores 
sociales y económicos de los gru-
pos humanos que habitan en el 
paisaje (Forman 1989, Lamb et al. 
1997, Viana et al. 1997, Lugo 2002, 
Baudry et al. 2003). 

Para minimizar los impactos 
del uso en las tierras circundantes, 
es clave comprender el proceso de 
toma de decisiones por parte de 
los dueños de la tierra (FAO 1993, 
Viana et al. 1997, Turner y Hiernaux 
2002). La restauración de paisajes 
en el trópico es posible si los esfuer-
zos se basan en las características 
ecológicas de los fragmentos y de 
la matriz, y si se toma en cuenta el 
contexto socioeconómico y cultu-
ral de los productores. Los costos 
de la restauración y del desarrollo 
e implementación de alternativas 
deben ir acordes con las condiciones 
socioeconómicas y culturales de la 

Los parches son áreas 
superficiales que difieren 
del entorno circundante 
en composición y 
estructura; los corredores 
son líneas, generalmente 
estrechas, de un tipo 
particular de composición 
que difiere de las áreas 
adyacentes; la matriz del 
fondo es el elemento 
más extenso del paisaje y 
altamente interconectado.
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población humana con la que se 
trabaja (Viana et al. 1997). 

Según Bennett (1998), los efec-
tos de la perturbación externa sobre 
los parches remanentes de vegeta-
ción se pueden contrarrestar con 
acciones como:

La zonificación del paisaje (crear 
zonas para el uso de la tierra y 
prohibir ciertas formas de uso en 
áreas críticas).
La creación de zonas de amorti-
guamiento alrededor de áreas pro-
tegidas para minimizar el impac-
to de influencias externas en el 
ambiente natural.

Promover la conectividad 
de hábitats naturales para 
contrarrestar los efectos del 
aislamiento
Minimizar los efectos del aisla-
miento mediante una mejora en 
la conectividad del paisaje es una 
forma de contrarrestar los efec-
tos adversos de la fragmentación 
(Bennett 1998). Para las plantas 
y animales que viven en paisa-
jes heterogéneos y fragmentados, 
el desplazamiento es un proceso 
vital de supervivencia (Wiens et al. 
1993). Una red de conexiones en 
los paisajes rurales fragmentados 
puede reforzar o mejorar las acti-
vidades humanas (agropecuarias) y 
la funcionalidad del paisaje (Huxel 
y Hasting 1999, Guo et al. 2003). 
Más aún, al restaurar parches 
importantes del paisaje se aumen-
ta la probabilidad de colonizar 
diferentes hábitats y proporcionar 
servicios ambientales favorables a 
los sistemas agrícolas y/o pecuarios 
(Federowick 1993). 

La estructura y composición 
de los corredores deben ser, en la 
medida de lo posible, similares a 
las existentes en parches de vegeta-
ción remanente; idealmente, deben 
abarcarse todos los componentes 
estructurales (Hobbs 1993). Como 
regla general, entre más ancho el 
corredor mejor, pero las dimensio-

n

n

nes mínimas dependen del tipo de 
vegetación y de fauna que lo utilice. 
Soulé (1991) considera que la iden-
tificación de las especies que uti-
lizan un corredor es esencial para 
el diseño y ubicación óptima del 
mismo. Puesto que los corredores 
son elementos alargados y estre-
chos, son susceptibles a los efectos 
de borde y su importancia relativa 
debe valorarse en el momento de 
la implementación en el paisaje 
(Hobbs 1993). 

La estructura y composición de 
los sistemas agroforestales (SAF) 
estratégicamente ubicados pue-
den servir como corredores bioló-
gicos entre parches de vegetación 
para incrementar la conectividad 
entre poblaciones, comunidades y 
procesos ecológicos (Gascon et al. 
2004, Laurance 2004, Schroth et al. 
2004). Además, los SAF pueden 
servir como una herramienta para 
las estrategias de conservación de la 
biodiversidad mientras se alcanzan 
metas de producción agropecuaria 
(Schroth et al. 2004). Los SAF no 
solo prestan servicios como corredo-
res, sino que permiten un menor uso 
de agroquímicos, reducen la erosión 
del suelo, reducen la degradación de 
fuentes de agua y, dependiendo de 
la selección de especies en el siste-
ma, aumentan la fijación de nitróge-
no y secuestro de carbono (Niesten 
et al. 2004).

Las cercas vivas, cortinas rom-
pevientos y árboles aislados pue-
den contribuir a la conservación 
de la biodiversidad; de hecho, son 
elementos agroforestales críticos 
en esfuerzos de restauración de 
paisajes fragmentados (Harvey et 
al. 2004) puesto que sirven como 
hábitats o corredores para especies 
de fauna y flora. Otras ventajas de 
tales SAF son: mejoran la com-
plejidad estructural y florística del 
paisaje agropecuario, reducen la 
velocidad del viento y ayudan a 
la protección de pastizales, culti-
vos, ganado y hábitats naturales 

contra factores externos (Harvey 
et al. 2004). Las cercas vivas son 
líneas de árboles o arbustos plan-
tados en los bordes de las fincas o 
entre pasturas, campos o donde se 
concentren los animales; su princi-
pal objetivo es controlar el movi-
miento de los animales y de los 
seres humanos (Budowski y Russo 
1993). Las cortinas rompevientos 
también son líneas de árboles y 
arbustos plantados cuyo objetivo 
es proteger los cultivos, el ganado y 
los pastizales del daño causado por 
la velocidad del viento. Los árboles 
aislados son árboles dispersos en 
potreros, en diversas densidades y 
arreglos espaciales y pueden haber 
sido plantados, provenir de relictos 
de bosques y regenerados natural-
mente (Harvey y Haber 1999). 

Las cercas vivas pueden redu-
cir el aislamiento entre hábitats e 
influyen en los patrones de despla-
zamiento de la fauna, al interconec-
tar parches de bosque o de vegeta-
ción remanente y formar complejas 
redes de árboles en paisajes agrí-
colas o ganaderos (Guevara et al. 
1998). Las cercas vivas aumentan 
la diversidad estructural del paisa-
je al agregar complejidad vertical 
y horizontal (Harvey et al. 2004). 
Investigaciones realizadas en paisa-
jes ganaderos tropicales muestran 
que el aumento en el número de 
cercas vivas mejora las caracterís-
ticas del paisaje, pues crean un 
mosaico heterogéneo debido a cam-
bios en la estructura de los hábitats 
que lo conforman, especialmente al 
transformar pocas y extensas áreas 
de potrero en un número mayor de 
potreros con áreas más pequeñas 
(Chacón 2003). Específicamente en 
Costa Rica, la conectividad estructu-
ral entre parches de bosques densos 
y bosques ribereños también se ve 
favorecida con la presencia de cer-
cas vivas en el paisaje, que ayudan 
a disminuir la distancia que ciertos 
organismos tendrían que recorrer 
entre copas de árboles para pro-
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veerse de recursos o de posibles 
sitios de paso mientras realizan sus 
actividades cotidianas en paisajes 
abiertos (Chacón 2003).

El valor de las cercas vivas, 
cortinas rompevientos y árboles 
dispersos depende de su compo-
sición y estructura florística. A 
mayor diversidad florística, mayor 
la posibilidad de proveer hábitat 
y recursos para la vida silvestre 
(Harvey et al. 2004). La riqueza y 
abundancia de especies (principal-
mente aves) está en función de la 
riqueza de especies arbóreas pre-
sentes (Cárdenas et al. 2003). Lang 
et al. (2003) encontraron que las 
cercas con mayor presencia de epí-
fitas, enredaderas y bromelias en 
un paisaje ganadero de Costa Rica 
albergaron un total de 1141 indi-
viduos de aves de 81 especies, en 
comparación con 407 individuos de 
45 especies en las cercas vivas de 
menor complejidad. Estos autores 
exponen que la estructura de las 
cercas vivas tiene un efecto impor-
tante en la abundancia, riqueza y 
diversidad de aves en estos paisajes 
fragmentados por la actividad agro-
pecuaria, y concluyen que cuanto 
mayor es la complejidad de las cer-
cas vivas, mayores serán la abun-
dancia, riqueza y diversidad de 
aves que las utiliza. Igualmente, a 
mayor tamaño de los árboles de las 
cortinas rompevientos (dap, altura, 
copa), mayor será la abundancia 
en número y especies de aves. La 
poca complejidad en la composi-
ción de las cercas vivas se debe a 
que son plantadas y manejadas por 
los ganaderos, seleccionadas por su 
rápido crecimiento y capacidad de 
ofrecer adecuada protección con-
tra el viento. Las cercas vivas que 
aparecen naturalmente por regene-
ración (por dispersión de animales 
o el viento) o son relictos de la 
vegetación anterior tienen una alta 
diversidad de especies (Molano et 
al. 2002). Asimismo, la alta abun-
dancia de especies frutales en las 

cercas las hace particularmente 
atractivas para aves, primates y 
otros frugívoros; para aves, mur-
ciélagos, escarabajos y mamíferos 
no voladores son especialmente 
atractivas como sitios de percha, 
cobertura y forrajeo (Molano et al. 
2002, Harvey et al. 2004).

Muestreos de aves en cer-
cas vivas y cortinas rompevientos 
realizados en México y Colombia 
identificaron un total de 98 y 105 
especies, respectivamente (Estrada 
et al. 1997, Molano et al. 2002). En 
Nicaragua se encontró que de las 
35 especies de aves en cercas vivas 
22 eran residentes, 7 migratorias, 2 
migratorias y residentes, y que 35,4 
eran especies amenazadas de extin-
ción (Alvarado et al. 2001). Esto 
demuestra la importancia de las cer-
cas vivas para la conservación de la 
biodiversidad en paisajes ganaderos 
tropicales.

La importancia de las cortinas 
rompevientos en la conservación de 
la biodiversidad en paisajes gana-
deros tropicales también ha sido 
demostrada. Se ha identificado que 

las aves utilizan las cortinas rompe-
vientos para perchar, anidar, dor-
mir y alimentarse (Alvarado et al. 
2001). En Centroamérica, las cor-
tinas rompevientos que se encuen-
tran en buen estado (alta diversi-
dad estructural y de composición 
vegetal) albergan mayor riqueza 
y abundancia de especies de aves 
en comparación con otros hábitats 
(potreros abiertos, cortinas degra-
dadas, etc.). Por otro lado, inves-
tigaciones realizadas en Nicaragua 
encontraron regeneración de varias 
especies leñosas en las cortinas 
rompevientos lo cual se debe, en 
parte, a que las aves se alimentan 
de frutos y semillas en parches de 
bosque cercanos y las diseminan al 
llegar a las cortinas (Alvarado et 
al. 2001). 

Los árboles dispersos en potre-
ros proveen sombra y alimento al 
ganado, aunque también pueden 
generar ingresos por la venta de 
madera y fruta. La presencia de 
árboles dispersos es una caracte-
rística de las fincas ganaderas en 
América Central (Ibrahim et al. 
2005). Los árboles aislados o dis-
persos en potreros representan una 
diversidad florística y estructural 
alta que depende del origen del 
árbol (relicto, regenerado o plan-
tado), de la densidad y distribución 
en el paisaje y del manejo por parte 
de los productores (Harvey et al. 
2004). Los árboles dispersos pue-
den mantener o aumentar la diver-
sidad florística en el paisaje ya que 
albergan comunidades de epífitas, 
particularmente los árboles relic-
tos (Harvey y Haber 1999, Harvey 
et al. 2004). Además, los árboles 
en potreros poseen una alta biodi-
versidad y refuerzan la compleji-
dad estructural de la flora en cada 
una de las fincas del paisaje agro-
pecuario (Harvey y Haber 1999); 
por ende, los árboles en pasturas 
aumentan la diversidad vegetativa 
y estructural en el paisaje agrícola 
o ganadero del trópico, así como la 

El valor de las cercas 
vivas, cortinas 
rompevientos y árboles 
dispersos depende 
de su composición y 
estructura florística. 
A mayor diversidad 
florística, mayor la 
posibilidad de proveer 
hábitat y recursos para 
la vida silvestre. La 
riqueza y abundancia de 
especies (principalmente 
aves) está en función de 
la riqueza de especies 
arbóreas presentes.
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diversidad de fauna porque actúan 
como fuentes de alimento y hábi-
tats para la vida silvestre (Harvey 
et al. 1999). 

Los árboles en los potreros tam-
bién cumplen un papel importan-
te en la conservación de especies 
de aves y murciélagos en paisajes 
tropicales fragmentados al propor-
cionar refugio, sitios de descanso, 
anidación y alimento; además, con-
tribuyen al desplazamiento a través 
de una matriz hostil para alcanzar 
un parche de bosque (Guevara et 
al. 1986, Harvey y Haber 1999, 
Rice y Greenberg 2004). Los árbo-
les dispersos en potrero favore-
cen la permanencia de especies 
silvestre en paisajes fragmentados; 
de hecho, los árboles en potrero 
junto con fragmentos de bosque 
podrían conformar un dosel física-
mente discontinuo pero funcional. 
La presencia de especies del bos-
que primario bajo árboles aislados 

en potreros sustenta la tesis de que 
los árboles dispersos pueden man-
tener una considerable fracción de 
la diversidad florística nativa del 
paisaje (Guevara et al. 1986, Otero-
Arnaiz et al. 1999). Esto se debe a 
que los árboles en potrero sirven 
como fuente de propágulos de la 
regeneración del bosque porque 
producen semillas localmente y 
porque las aves y los murciélagos 
que los visitan regurgitan o defe-
can semillas de plantas del bosque 
mientras perchan en estos árboles 
(Guevara y Laborde 1993, Harvey 
y Haber 1999). Estudios realizados 
en Colombia encontraron que la 
regeneración natural bajo árboles 
aislados en potrero fue cinco veces 
más abundante y tres veces más 
rica en especies que la detectada 
en potreros abiertos sin cobertu-
ra arbórea, por lo que concluyen 
que los árboles aislados son una 
estrategia apropiada para acelerar 

el enriquecimiento de la vegeta-
ción en pastizales (Esquivel y Calle 
2002). 

En conclusión, investigaciones 
ecológicas han determinado la fac-
tibilidad de disminuir los procesos 
de fragmentación y de pérdida de 
hábitat en paisajes agropecuarios. 
Si se conectan áreas de parches y 
se disminuye la presión sobre los 
bosques, disminuye también la pro-
babilidad de extinción de especies. 
Los beneficios de las cercas vivas, 
cortinas rompevientos y árboles 
dispersos en potreros en la con-
servación biológica en fincas gana-
deras de Centroamérica han sido 
demostrados. Su principal contri-
bución es servir como corredores 
en matrices de pasturas abiertas 
(o arboladas), lo cual favorece la 
dispersión de semillas de especies 
vegetales del bosque ya que aporta 
un banco de semillas para apoyar a 
la restauración natural. 
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