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旅游开发对景观边缘植物溢出效应的影响

刘炳亮１，苏金豹２，∗，马建章３

１ 鲁东大学商学院，烟台　 ２６４０２５

２ 东北林业大学经济管理学院，哈尔滨　 １５００４０

３ 东北林业大学野生动物资源学院，哈尔滨　 １５００４０

摘要：人类活动导致的景观改变能形成大量的生境缀块和边缘结构，对植物扩散产生重要影响。 以植物个体运动生态学———种

子扩散模式作为分类依据，对兴凯湖自然保护区游憩带与非游憩带、交通廊道与非交通廊道中动物扩散物种、风扩散物种、无助

力扩散物种（包括重力扩散、弹射扩散等短距离扩散的物种）以及全部物种的边缘溢出效应分别进行对比分析。 结果显示，游
憩带动物扩散物种和全部物种的边缘溢出效应均明显弱于非游憩带；而风扩散物种在游憩带和非游憩带均有大量溢出；无助力

扩散物种在这两个实验区的溢出效应均不明显。 交通廊道中动物扩散物种的溢出效应显著弱于非交通廊道，但风扩散物种却

明显强于非交通廊道；无助力扩散物种在两种廊道类型中同样只有少量溢出，且距离相对较短；总体溢出效应并未发现显著差

异。 这些结果表明，旅游开发对植物运动生态学产生了影响，最终导致了溢出效应的改变。
关键词：植物运动生态学；旅游干扰；溢出效应；生物多样性保护
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溢出效应是海洋自然保护区中某些成年鱼类个体因逐渐增加的种群密度和空间资源压力而趋于向保护

区边界外部扩散、并由此导致周边区域种群数量增加的一种现象［１］。 在海洋自然保护区中，该效应对保护区

周边的渔业管理具有重要意义［２⁃４］；在陆地生态系统中，溢出效应则主要被应用于森林周边农业景观中的昆

虫传粉生态服务［５⁃７］，但在生物多样性保护领域的应用尚不多见［８］。
作为一种运动机制，溢出效应体现了物种个体向景观外部扩散的能力，是其运动生态学与外部环境因子

综合作用的结果［９］。 对于植物物种而言，溢出效应不仅与其生活史特征———种子形态结构有关［１０］，同时也与

扩散媒介的数量、景观连通度等环境因子有关［９］。 尤其在破碎化景观中，植物种群通常以隔离形式存在［１１］，
因此外部环境因子对其溢出效应的影响更为明显。 对此，Ｄａｍｓｃｈｅｎ 等［９］在 Ｎａｔｈａｎ 等［１２］提出的有机体运动生

态学框架的基础上进一步提出了植物个体的运动生态学模型。 该模型描述了植物个体运动生态学与外部环

境因子之间的关系，强调了外部环境因子如景观边缘结构、鸟［１３⁃１４］、风［１３］ 等扩散媒介对植物个体运动生态学

的影响。
为了检验该模型，Ｂｒｕｄｖｉｇ 和 Ｄａｍｓｃｈｅｎ 等［８］ 以植物的个体运动生态学———种子扩散模式为分类依据，对

美国东南部萨凡纳河（Ｓａｖａｎｎａｈ Ｒｉｖｅｒ）流域森林景观中的动物扩散物种、风扩散物种和无助力扩散物种 ３ 个

类群的溢出效应分别进行了对比实验，以此反映外部环境因子（景观边缘结构）对不同植物运动生态学的影

响。 结果发现，不同的景观边缘结构和连通效应对动物扩散物种、风扩散物种以及重力扩散物种的溢出效应

均产生了明显不同的影响。 其中，动物扩散物种和风扩散物种在具有高连通度的景观边缘均产生了明显的溢

出效应，但重力扩散物种无明显响应；而在低连通度的景观边缘，３ 种溢出效应均不明显。 该结果证明了外部

环境因子对植物运动生态学的影响［１５］。
基于以上研究，我们猜想：（１）如果外部环境因子对植物的运动生态学具有重要影响并最终导致不同的

边缘溢出效应，那么在旅游景观中，旅游开发导致的景观边缘结构的改变以及游憩活动将对不同扩散模式的

植物溢出效应产生何种影响？ 这种影响是积极的还是消极的？ （２）旅游开发形成的交通廊道因其增加了景

观在空间上的连通性是否会使其具有生态廊道功能而促进物种向边缘溢出？ 对此，本研究以 Ｄａｍｓｃｈｅｎ 和

Ｂｒｕｄｖｉｇ 等提出的植物个体运动生态学框架为理论基础，同样以植物的个体运动生态学———种子扩散模式为

分类依据，对旅游景观中不同扩散模式的植物边缘溢出效应进行对比分析，以此验证旅游开发活动对植物溢

出效应可能产生的影响。

１　 实验方法

１．１　 研究区概况

本研究选择中俄边境的兴凯湖自然保护区（４５°０１＇—４５°３４＇Ｎ，１３１°５８＇—１３３°０７＇Ｅ）进行野外实验。 兴凯

湖自然保护区是亚太地区候鸟迁徙的重要通道，具有较高的鸟类多样性。 据最新统计，兴凯湖有鸟类 ２３７ 种，
包括丹顶鹤（Ｇｒｕｓ ｊａｐｏｎｅｎｓｉｓ）、东方白鹳（Ｃｉｃｏｎｉａ ｂｏｙｃｉａｎａ）等国家一级保护鸟类 ９ 种，国家二级保护鸟类 ４１
种。 除了鸟类之外，兴凯湖也具有较高的野生动植物物种多样性，其中脊椎动物 ３６３ 种，包括国家二级保护动

物 ５ 种；兽类 ４０ 种，包括赤狐（Ｖｕｌｐｅｓ ｖｕｌｐｅｓ）、雪兔（Ｌｅｐｕｓ ｔｉｍｉｄｕｓ）、马鹿（Ｃｅｒｖｕｓ ｅｌａｐｈｕｓ）等；高等植物 ６９１ 种，
其中国家级珍稀濒危植物 １０ 种，包括兴凯湖松（Ｐｉｎｕｓ ｔａｋａｈａｓｉｉ Ｎａｋａｉ）、胡桃楸（Ｊｕｇｌａｎｓ ｍａｎｄｓｈｕｒｉｃａ Ｍａｘｉｍ．）、
水曲柳（Ｆｒａｘｉｎｕｓ ｍａｎｄｓｃｈｕｒｉｃａ Ｒｕｐｒ．）、黄檗（Ｐｈｅｌｌｏｄｅｎｄｒｏｎ ａｍｕｒｅｎｓｅ Ｒｕｐｒ．）、紫椴（Ｔｉｌｉａ ａｍｕｒｅｎｓｉｓ Ｒｕｐｒ．）、野大

豆（Ｇｌｙｃｉｎｅ ｓｏｊａ Ｓｉｅｂ． Ｅｔ Ｚｕｃｃ．）等。
兴凯湖自然保护区内气候温差较大，年平均气温 ３℃，其中 １ 月份最低达－３９℃；７ 月份最高可达 ３６℃；年
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均降水量 ６５４ ｍｍ；年平均风速 ４．０ ｍ ／ ｓ，年均大风天数 ３８ ｄ；无霜期 １４７ ｄ，湖水封冻期 １６０ ｄ。
兴凯湖自然保护区包括了森林、湿地、湖泊等多种景观类型，部分景观由于人类长期的生产、生活活动已

经发生了明显改变。 尤其是近些年旅游开发进一步导致了部分景观的破碎化，形成了大量的生境斑块、边缘

结构以及人工廊道。 同时，旅游业的迅速发展也使旅游者数量大幅增加，这为溢出效应干扰实验提供了有利

的条件。
１．２　 调查方法

野外实验分为两部分，一部分是游憩带与非游憩带的边缘溢出效应对比分析，另一部分是交通廊道与非

交通廊道的边缘溢出效应对比分析。 前者是为了验证旅游开发导致的景观改变和游人干扰是否对植物溢出

效应产生了显著影响；后者是为了验证交通廊道是否具有生态廊道功能而有利于物种向景观边缘溢出。
地点选择兴凯湖自然保护区的蜂蜜山景区进行。 调查时间为 ２０１５ 年 ８—９ 月。 该区域景观植被主要包

括兴凯湖松（Ｐｉｎｕｓ ｔａｋａｈａｓｉｉ Ｎａｋａｉ）、蒙古栎（Ｑｕｅｒｃｕｓ ｍｏｎｇｏｌｉｃａ）、黄檗（Ｐｈｅｌｌｏｄｅｎｄｒｏｎ ａｍｕｒｅｎｓｅ Ｒｕｐｒ．）、色木槭

（Ａｃｅｒ ｍｏｎｏ）、榛（Ｃｏｒｙｌｕｓ ｈｅｔｅｒｏｐｈｙｌｌａ）、胡桃楸（Ｊｕｇｌａｎｓ ｍａｎｄｓｈｕｒｉｃａ）、乌苏里苔草（Ｃａｒｅｘ ｕｓｓｕｒｉｅｎｓｉｓ）、胡枝子

（Ｌｅｓｐｅｄｅｚａ ｂｉｃｏｌｏｒ ）、 大 叶 章 （ Ｄｅｙｅｕｘｉａ ｐｕｒｐｕｒｅａ ）、 小 叶 章 （ Ｄｅｙｅｕｘｉａ ｌａｎｇｓｄｏｒｆｆｉｉ ）、 柳 叶 绣 线 菊 （ Ｓｐｉｒａｅａ
ｓａｌｉｃｉｆｏｌｉａ）、玉竹（Ｐｏｌｙｇｏｎａｔｕｍ ｏｄｏｒａｔｕｍ）、黄连（Ｃｏｐｔｉｓ ｃｈｉｎｅｎｓｉｓ）、车前（Ｐｌａｎｔａｇｏ ａｓｉａｔｉｃａ）、野艾蒿（Ａｒｔｅｍｉｓｉａ
ｌａｖａｎｄｕｌａｅｆｏｌｉａ）、狗尾草（Ｓｅｔａｒｉａ ｖｉｒｉｄｉｓ）等。

游憩带与非游憩带的调查方法是在同一景观中选择有旅游干扰的游憩带和无旅游干扰的非游憩带两个

实验地点，分别采用样方调查法对所有维管植物进行调查统计。 为了保证调查样本的独立性，避免可能因环

境差异带来的影响，两个实验地点的距离大约为 ３ ｋｍ，具有相似的植物组成和微气候条件。 两个实验地点的

林缘朝向一致，坡度均 ≤ ２０°。 其中游憩带存在大量游人活动和人工景观，旅游活动频繁；而非游憩带未经旅

游开发，无游憩活动干扰存在。
样方设置参照 Ｌóｐｅｚ⁃Ｂａｒｒｅｒａ 等［１６］和 Ｂｒｕｄｖｉｇ 等［８］的方法，在两个实验地点分别建立 １０ 条（间距 ５０—１５０

ｍ 不等）垂直于景观斑块边缘（视乔木形成的边界作为景观边缘）的样带，每条样带总长 ８０ ｍ，宽 １０ ｍ。 由于

景观外部的灌木和草本植被覆盖大约 ３０ ｍ 的宽度，因此样带在景观外部的长度设置为 ３０ ｍ，内部为 ５０ ｍ。
将每条样带划分为 ８ 个 １０ ｍ×１０ ｍ 的连续样方，然后对样方内所有当年生的维管植物实生苗进行调查统计。

廊道溢出效应的测度方法与游憩带相似，即选择交通廊道（有大量机动车）和非交通廊道（无机动车的狭

长开放空间）进行对比分析 ，两者宽度相近，约 ３０ｍ。 交通廊道中由于存在大量的机动车，其产生的交通噪音

对鸟等扩散媒介的干扰幅度可能较大，因此将调查距离延伸至景观内部 １００ ｍ。 外部样方连续设置（０———３０
ｍ），内部样方为间隔设置，距离林缘分别为 １０，２０，４０，６０，１００ ｍ。 然后对样方内所有当年生的维管植物实生

苗进行调查统计。
１．３　 物种识别与分类

首先对野外调查发现的所有维管植物物种进行识别和分类。 物种识别主要参照《中国植物志》、中国植

物物种信息数据库（ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｐｌａｎｔｓ．ｃｓｄｂ．ｃｎ ／ ｅｆｌｏｒａ ／ Ｄｅｆａｕｌｔ．ａｓｐｘ）、《黑龙江省植物志》以及保护区专家和现

有资料等进行综合判别。 然后再将所有记录到的物种以扩散模式作为分类依据划分为动物扩散、风扩散以及

无助力扩散（这里主要指重力、弹射等只能帮助其在短距离内扩散的物种）物种 ３ 个类群。 之所以采用该划

分模式，是因为自然界中绝大多数维管植物都是通过这 ３ 种方式实现扩散的，而动物和风等扩散媒介受外部

环境因子的影响较为明显，因此这种划分方法可以有效反映环境因子对物种运动生态学的影响。 由于某些物

种可能同时存在多种扩散模式［１７］，因此在本研究范式中只采用对其扩散距离产生显著影响的扩散方式作为

分类依据。
扩散模式的判别主要通过已有文献或观测果实、种子的形态结构来进行判别。 动物扩散的种实通常为浆

果、坚果，具有适合动物扩散的特征，如某些具有鲜艳的颜色、假种皮或脊，某些具有粗硬的鬃毛或棘刺等；风
扩散的种子通常细小且数量较多，或具有适合风力扩散的细软冠毛及翅状结构，能随着风、空气远距离传播；
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无助力扩散物种通常不具有助其长距离扩散的明显结构，体积通常较大，只能通过弹射或重力进行扩散。 对

无法识别的物种可以参照同科、同属植物果实和种子特征进行综合判定。
１．４　 数据处理

本研究采用物种丰富度（物种数量）指标对溢出效应进行测度。 测度方法采用统计学中的独立样本 ｔ 检
验（Ｔｗｏ ｓａｍｐｌｅ ｔ⁃ｔｅｓｔ）来分别比较游憩带与非游憩带、交通廊道与非交通廊道的物种溢出效应的差异性。 显

著性水平设置为 α＝ ０．０５；相关图形通过 Ｏｒｉｇｉｎ ８．５ 软件来完成。

２　 结果分析

调查期间共记录 ８９ 个物种，分属 ３８ 个科。 其中，动物扩散 ３４ 种，风扩散 ３９ 种，无助力扩散 １６ 种。 非游

憩带中所有物种在游憩带中均有记录，两者的总体多样性并不存在显著差异（Ｐ ＞ ０．０５）。 但某些数量较少的

物种在游憩带的部分样方中未见记录。
对比结果显示，游憩带与非游憩带中动物扩散物种、风扩散物种、无助力扩散物种均表现了明显不同的边

缘溢出效应（图 １）。 非游憩带动物扩散物种表现了明显的边缘溢出效应（图 １Ａ），且随着与边缘距离的增加

溢出效应逐渐衰减。 其中，在外部 ０—－１０ ｍ 的林缘，物种丰富度均值达到 ７．１，比景观内部高出 １７．５％（ ｔ ＝ －
１５．６２８８５，ｄｆ ＝ ４，Ｐ ＜ ０．００１）；在－１０—－２０ ｍ 和－２０—－３０ ｍ，物种溢出明显减少，平均只有 ６．２ 和 ５．４ 个物种，
比 ０—－１０ ｍ 分别减少 １２．７％和 ２３．９％。 与非游憩带相比，游憩带中动物扩散物种尽管也表现了一定的溢出

效应（图 １Ａ），但明显较弱，其在外部空间中的物种丰富度均值分别只有 ３．５（０—－１０ ｍ）、２．２（ －１０—－２０ ｍ）
和 １．８（－２０—－３０ ｍ），均显著低于非游憩带（－２０—－３０ ｍ：ｔ＝ －５．５４０２８，ｄｆ＝ １８，Ｐ ＜ ０．００１；－１０—－２０ ｍ：ｔ＝ －７．
８７８３９，ｄｆ ＝ １８，Ｐ ＜ ０．００１；０—－１０ｍ：ｔ＝ －５．５８４５５，ｄｆ＝ １８，Ｐ ＜ ０．００１）。 在游憩带景观内部靠近边缘的 ０—１０ ｍ
距离上，物种溢出趋势也明显较弱，其物种丰富度平均只有 ５．３，显著低于景观内部（Ｐ ＜ ０．０４）；与非游憩带

０—１０ ｍ 相比，同样明显较低（ ｔ ＝ －１．４０９３３，ｄｆ＝ １８，Ｐ ＝ ０．１７５７８）。

图 １　 游憩带与非游憩带的边缘溢出效应

Ｆｉｇ．１　 Ｓｐｉｌｌｏｖｅｒ ｅｆｆｅｃｔｓ ａｔ ｔｈｅ ｅｄｇｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｃｒｅａｔｉｏｎ ｚｏｎｅｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｎｏｎ⁃ｒｅｃｒｅａｔｉｏｎ ｚｏｎｅｓ
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与动物扩散物种不同，风扩散物种在游憩带和非游憩带中均产生了明显的溢出效应（图 １Ｂ），但游憩带中

风扩散物种的溢出效应强于非游憩带（ ｔ＝ －１．５１１８６，ｄｆ＝ ２，Ｐ ＝ ０．２６９７）。 非游憩带中风扩散物种的丰富度在

开放空间中的均值为 ８．４，比景观内部平均高出 １３．５％（Ｐ ＜ ０．０５），且随着与边缘距离的增加呈现了明显的衰

减效应。 但在游憩带外部空间，虽然风扩散物种溢出效应较强，但并没有表现出明显的空间衰减。 在开放空

间中，风扩散物种的丰富度均值为 ８．８，比非游憩带高出 ４．８％（Ｐ ＞ ０．０５），比其内部平均高出 １７．６％（Ｐ ＜
０．０４）。 此外，风扩散物种在两个实验景观内部边缘均表现了明显的溢出趋势，尤其在 ０—１０ ｍ 的林缘，其丰

富度均显著高于内部 ２０—５０ ｍ 的水平（Ｐ ＜ ０．０１）。
无助力扩散物种（包括重力扩散、弹射扩散等无法长距离扩散的物种）在两个实验景观中均只有少量溢

出（图 １Ｃ）。 非游憩带无助力扩散物种在 ０—－３０ ｍ 的外部空间平均溢出 １．９ 种，比景观内部（均值 ４．０）平均

低 ５１％（Ｐ ＜ ０．００１）。 除了在 ０—－１０ ｍ 的边缘有少量溢出（均值 ３．１），在－１０—－３０ ｍ 的范围内无助力扩散

物种几乎未见记录；而游憩带外部空间，无助力扩散物种丰富度平均只有 １．０。 即使在外部 ０—－１０ ｍ 的距离

范围内同样较少，在大多数样方中未见记录。 在内部 ０—１０ ｍ 距离上，无助力扩散物种的丰富度同样较低，与
其内部 １０—５０ ｍ 相比，差异性显著（ ｔ＝ ２２．０４５４１，ｄｆ＝ ３，Ｐ ＜ ０．００１）。

动物扩散、风扩散以及无助力扩散 ３ 个类群共同决定了两个实验区的总体溢出效应（图 １Ｄ）。 结果显示，
总体溢出效应在两个实验带明显不同。 由于动物扩散物种的消极响应，游憩带总体溢出效应在 １０—－３０ ｍ
的距离上均显著弱于非游憩带（ ｔ＝ －３．０７５６２，ｄｆ＝ ４，Ｐ ＜ ０．０４）。 但在 １０—２０ ｍ 的景观内部，游憩带的物种丰

富度水平略高于非游憩带（Ｐ ＜ ０．０６）。 在非游憩带，总体溢出效应相对较强，在边缘 ０—－１０ ｍ 的距离上物种

丰富度均值达到 １９．０，显著高于景观内部平均水平（ ｔ＝ －１１．２８７２６，ｄｆ＝ ４，Ｐ ＜ ０．００１）；而在景观内部 ０—１０ ｍ，
物种丰富度显著高于游憩带（Ｐ ＜ ０．０４）。

图 ２　 交通廊道与非交通廊道的边缘溢出效应

Ｆｉｇ．２　 Ｓｐｉｌｌｏｖｅｒ ｅｆｆｅｃｔｓ ａｔ ｔｈｅ ｅｄｇｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｔｒａｆｆｉｃ ｃｏｒｒｉｄｏｒｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｎｏｎ－ｔｒａｆｆｉｃ ｃｏｒｒｉｄｏｒｓ

对廊道边缘溢出效应的对比结果显示（图 ２），交通廊道中的动物扩散物种和风扩散物种同样表现了与非
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交通廊道显著不同的边缘溢出效应（图 ２Ａ；动物扩散物种： ｔ ＝ ４．７２７４６，ｄｆ ＝ ２，Ｐ ＜ ０．０５；风扩散物种： ｔ ＝
－６．５４６５４，ｄｆ ＝ ２，Ｐ ＜ ０．０３）。 这种差异性主要体现在景观外部－１０—－３０ ｍ 的距离范围。 在该距离范围内，
交通廊道中的动物扩散物种溢出效应明显较弱，形成了明显的空间梯度（Ｐ ＜ ０．００１）。 但在 ０—－１０ ｍ 的缘

带，交通廊道与非交通廊道均存在明显溢出，且未检测到有显著差异（Ｐ ＞ ０．０５）。
尽管风扩散物种在两种不同的廊道中均有大量溢出（图 ２Ｂ），但交通廊道风扩散物种的溢出更为明显，尤

其在距离林缘－２０—－３０ ｍ（即靠近道路较近一侧）的距离上丰富度均值达到 １０．４，显著高于非交通廊道（Ｐ ＜
０．０３）。 在 ０—１０ ｍ 的景观内部，交通廊道与非交通廊道中风扩散物种丰富度同样较高。 非交通廊道的开放

空间中，风扩散物种的溢出数量随着与景观边缘距离的增加逐渐减少。
交通廊道与非交通廊道中无助力扩散物种的溢出效应同样较弱（图 ２Ｃ），且无显著差异（ ｔ＝ －０．２１１６，ｄｆ ＝

２，Ｐ ＝ ０．８５２０２）。 交通廊道的整个外部空间 ０—－３０ ｍ 无助力扩散物种丰富度平均只有 １．２，在距离林缘较远

的区域，无助力扩散物种未见记录。 而在景观边缘内部（０—１０ ｍ），交通廊道无助力扩散物种相对较少，但与

非交通廊道相比无显著差异（Ｐ ＞ ０．０５）。
尽管两种类型廊道中的动物扩散和风扩散物种的溢出效应存在显著差异，但对总体溢出效应的检验发

现，两者之间并无明显差异（ ｔ＝ １．０４８７６，ｄｆ ＝ ２，Ｐ ＝ ０．４０４３４）。 如图 ２Ｄ 显示，景观边缘两侧（０—－１０ ｍ 和

０—１０ ｍ）总体丰富度均较高，外部 ０—－１０ｍ 的距离上溢出效应明显。 在景观外部，随着与边缘距离的增加，
两个实验廊道中总体溢出效应均逐渐减弱；而在景观内部，物种丰富度无显著差异（Ｐ ＞ ０．０５）。

３　 讨论

结果发现，游憩带与交通廊道均产生了与非游憩带和非交通廊道明显不同的边缘溢出效应，旅游开发可

能是导致这些结果的主要原因。
在本实验景观中，游憩带与交通廊道中动物扩散物种的溢出效应均明显弱于非游憩带和非交通廊道，这

可能来自 ３ 种影响机制：首先，旅游开发与游人活动导致的景观改变可能降低了某些物种的生态连通度，阻碍

了动物扩散媒介对其种子的传播［１８］。 而且在游憩带开放空间中修建的大量人工游憩设施等可能也增加了景

观的隔离，干扰了某些小型动物如啮齿类对某些大型种子的扩散；其次，定向传播假说［１９］认为，动物扩散媒介

有助于种子向适宜生境传播［２０］、增加幼苗的更新成功率［２１］。 然而在游憩带，旅游开发导致了林缘外部生境

的严重退化，如土壤硬化、水土流失、细菌繁殖等。 这种退化可能影响了动物扩散物种向该区域的传播，减少

了幼苗的更新成活率；第三，旅游开发对景观边缘结构的改变也可能对物种扩散产生影响［２２⁃２３］。 在本研究区

中，尽管早期的人类活动已经导致了一定程度的景观改变，但近些年来旅游开发对景观结构的改变更为显著。
尤其旅游开发过程中产生了大量具有高对比的硬质边缘结构，可能增加了林缘内外环境与功能的对比和突

变［２３－２５］，影响了景观内部物种向外部渗透和扩散［２４⁃２５］。
此外，当地旅游业的迅速发展使得旅游活动干扰越来越频繁。 野外观察发现，某些对植物种子具有扩散

作用的鸟在取食种实的过程中，明显受到了游人的各种干扰（如观赏、打闹、跑动、喧哗以及户外运动等），严
重影响了其取食时间和取食数量。 这可能最终导致种子在该区域传播机会的减少［２６］。 而在交通廊道中，大
量交通工具的进入也可能对动物的取食行为产生影响。 例如，Ｆｒａｎｃｉｓ 等研究发现，机械噪音会对某些鸟类的

行为产生明显影响，减少它们对植物种子的传播［２７］。
与动物扩散物种不同，风扩散物种在游憩带和非游憩带均有较强溢出，而在游憩带更为明显。 产生这一

结果的原因可能是因为旅游开发改变了林缘结构，导致了风速和风向的明显改变，从而更有利于细小种子向

开放生境扩散［２８］；同时，旅游开发产生的开放生境也为外来种子提供了更多的定植空间，尤其增加了风扩散

物种入侵的机会［２９］。 此外，由于风扩散物种的种子通常非常细小，相对于其它大型种子而言更容易附着在游

人和车体上，因此游人和交通工具的进入也可能是导致该类群物种增多的原因之一。
交通廊道中风扩散物种产生了比非交通廊道更为显著的边缘效应，这证明了景观连通度对风扩散物种运
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动的促进作用［８］。 然而交通廊道中风扩散物种在距离林缘－３０ ｍ 的外部空间（即道路边缘）同样产生了明显

的溢出，这可能是由于汽车数量以及道路边缘风速的增加促进了细小种子在该范围内的运动和定植。
本研究范式中的无助力扩散物种是指具有重力扩散和弹射扩散模式而无法实现长距离扩散的物种。 该

类群的种子通常较大，不具有动物扩散和风扩散的明显结构特征，通常只能在几米的范围内扩散［９］，因此这

可能是导致该类群物种在所有实验区仅有少量溢出的根本原因。 该结果也与 Ｂｒｕｄｖｉｇ 和 Ｄａｍｓｃｈｅｎ 等［８］的研

究发现相一致。 然而一个显著结果是，在游憩带景观内部 ０—１０ ｍ 的范围内，无助力扩散物种丰富度明显低

于非游憩带。 导致这一结果的原因可能是由于该类物种个体数量稀少，在有干扰因子存在的条件下，更容易

因漩涡效应而发生本地灭绝［３０］。 同时，无助力扩散物种大多为动物传粉，而旅游开发导致的景观破碎化对动

物传粉媒介同样能产生隔离效应，减少它们对花粉的传播，从而影响本地某些小种群的繁殖更新［３１］；另外，景
观破碎化导致的外来花粉量的减少还可能增加本地种群自交衰败的可能性［３２］，最终影响种群的更新［３３］。 除

了隔离效应之外，游人活动也可能通过干扰昆虫的传粉行为影响本地种群的传粉效率，导致繁殖失败。 但该

推断尚无实验证据，有待进一步观察和研究。
在本实验中，总体溢出效应是动物扩散物种、风扩散物种以及无助力扩散物种溢出的综合结果。 虽然廊

道的对比结果没有发现总体溢出效应存在显著不同，但动物扩散和风扩散两个群体的显著差异表明，在总体

溢出效应没有受到明显影响的情况下，旅游开发同样可能对某些物种产生影响。 这种影响来自于对某些物种

运动生态学的不同干扰效应，因此无法通过总体多样性来反映，而需要从运动生态学加以识别，因此具有一定

的潜在性。

４　 结论

本研究以种子的扩散模式作为分类依据，研究了旅游景观中不同扩散方式的植物溢出效应，反映了旅游

开发对植物运动生态学产生的潜在影响。 该研究表明，在旅游开发实践中要尽可能保持景观的完整性和自然

性，减少边缘结构，防止旅游活动对物种扩散等生态过程产生的影响。 对于已经破碎化的景观，要通过各种技

术和管理手段增加斑块之间的连通性以及边缘的渗透性，尽可能减少对溢出效应的制约和消极影响。 尤其对

于自然保护区的旅游开发活动更要加强管理，防止破碎化效应以及过度的游憩干扰对物种扩散这种生态过程

的影响，这对生物多样性保护具有重要意义。
由于本研究未对种子雨和种子库进行监测，因此在一定程度上限制了对旅游景观中溢出效应与种子扩散

过程之间关系的深入讨论。 在未来的研究中将进一步关注旅游开发对种子雨及种子库的影响，为旅游干扰和

植物扩散影响提供更直接的实验证据。
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