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中国东海海岸带地区生态系统健康评估及其尺度依
赖性

刘一鸣ꎬ徐煖银ꎬ曾　 辉∗

北京大学城市规划与设计学院ꎬ 深圳　 ５１８０５５

摘要:维持生态系统健康是实现社会经济可持续发展的关键性工作之一ꎮ 基于邻域变异度和人为干扰修正后的活力￣组织￣弹
性￣服务模型ꎬ从 ５ ｋｍ 至地级市设置 ８ 个评估尺度单元ꎬ定量化的评估了我国东海海岸地区(包括上海、嘉兴、宁波、温州、台州、
宁德、福州、莆田、泉州、厦门和漳州共 １１ 个城市)１９９０—２０１５ 年的生态系统健康状况ꎬ并分析了其时序变化特征和空间分异规

律ꎬ探究了生态系统健康的尺度依赖性效应ꎬ得到以下结论:(１)研究时段内ꎬ研究区生态系统健康水平以 ２０００ 年为节点先下降

后上升ꎬ但整体呈下降趋势ꎮ 自 ２０００ 年起生态系统健康值分布更加离散ꎬ呈现健康的生态系统更加健康ꎬ劣化的生态系统不断

劣化的分化趋势ꎮ (２)生态系统健康在空间分布上具有较高的异质性特征ꎮ 沿海地区、宁波以北地区的生态系统健康值较低ꎻ
远离海洋部分的山地丘陵的生态系统健康值较高ꎮ 小尺度下上海市中心生态健康最差ꎬ地级市尺度下嘉兴市生态健康状况最

差ꎮ (３)生态系统健康评估工作具有一定的空间尺度依赖性ꎮ 大尺度生态系统健康评估结果趋于平均化ꎬ可用于刻画变化趋

势的空间分布格局ꎮ 小尺度评估结果能够更好的解释生态系统健康程度的聚类分异细节ꎮ 因而ꎬ在生态系统健康评估中不存

在最佳的研究尺度ꎬ多尺度的设置有助于全面解析生态系统健康的时空分异特征ꎮ
关键词:生态系统健康ꎻ尺度依赖性ꎻ邻域变异度ꎻ东海海岸带地区
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自然生态系统为人类的生存提供了多种服务ꎬ包括物质生产、气候调节、娱乐休憩等等[１]ꎬ因而维持健康

的生态系统对实现可持续的社会经济发展至关重要[２]ꎮ 生态系统健康是指生态系统满足人类发展的合理需

求的能力ꎬ以及自我维护和更新的能力[３]ꎮ 这一概念提出至今ꎬ经历了从概念内涵和外延的理论探讨向定量

化评估的演化过程[４—８]ꎬ被视为宏观生态研究中生态系统管理的最重要问题之一[９]ꎮ 由于研究的空间尺度差

异关系着对研究对象整体趋势或是细节规律的反映ꎬ因此涉及地理空间现象的研究都需要在特定的空间尺度

下进行[１０]ꎮ 目前ꎬ生态系统健康研究尺度涉及到全球、区域、景观和生态系统等多个层次ꎮ 随着相关研究的

不断深入ꎬ区域被认为是宏观生态系统管理研究与实践的最适宜空间尺度ꎬ是进行生态系统健康及其评价研

究的关键尺度ꎬ以城市群、行政区为评价单元的研究较为常见[１１—１４]ꎮ 但是ꎬ生态评估工作大多具有空间尺度

效应ꎬ不同的尺度能反映出不同的信息甚至可能得到完全相反的结论ꎮ 因此应进行多尺度生态系统健康评

估ꎬ以得到不同尺度下的生态健康情况的特征[１５]ꎬ为不同层级的生态管理工作提供多尺度理论依据ꎮ
当前关于生态系统健康的研究大都通过建立评估框架和指标体系进行定量化评估ꎮ 其中包括能值分析

模型[１６]ꎬ压力￣状态￣响应模型[１７]ꎬ子系统模型[１８]ꎬ活力￣组织￣弹性模型以及其他的评估框架[１９—２０]ꎮ 其中ꎬ活
力￣组织￣弹性模型认为一个健康的生态系统可以用三个主要特征来定义:活力ꎬ适应力和组织性ꎬ但是该模型

更多侧重于生态系统本身的完整性和可持续性ꎬ无法很好地将自然生态系统与人为社会活动相联系ꎮ
Ｃｏｓｔａｎｚａ 于 ２０１２ 年提出健康的生态系统需要具有可持续地提供一系列有价值的生态系统服务的能力ꎬ因此

生态系统服务被纳入到传统的区域生态系统健康评估工作中ꎬ建立了活力￣组织￣弹性￣服务 ( Ｖｉｇｏｒ￣
Ｏｒｇａｎｉｚａｔｉｏｎ￣Ｒｅｓｉｌｉｅｎｃｅ￣ＳｅｒｖｉｃｅｓꎬＶＯＲＳ)生态系统健康评估框架ꎮ 此模型是具有明确度量标准和充足生态信息

的生态系统健康的评估方法ꎬ目前被广泛接受ꎬ且在相关的研究中被不断完善[２１]ꎮ ２０１５ 年 Ｐｅｎｇ 等将生态系

统空间邻接效应对生态系统服务的影响考虑到了 ＶＯＲＳ 评价框架中[２２]ꎮ
我国东海海岸带主要包括广东省汕头市南澳岛以北、上海以南的区域ꎬ经济发达ꎬ自然资源丰富ꎬ良港众

多ꎮ 自改革开放以来ꎬ该地区经历了快速的城镇化ꎬ大型基础设施建设等工程对地表状态改变较大ꎬ同时ꎬ其
地理位置位于陆地生态系统与海洋系统的交界处ꎬ是生态保护的关键区域ꎮ 进行科学的多尺度生态系统健康

评估ꎬ可以为该区域各层级生态管理工作提供科学支撑ꎮ 基于以上现状ꎬ本研究选取我国东海海岸带 １１ 个沿

海城市作为研究对象ꎬ采用 ＶＯＲＳ 模型作为生态系统健康的基础评估框架ꎬ并对模型中的各维度进行修正和

完善ꎬ通过多尺度评估单元探究东海海岸带地区生态系统健康的时空变化特征及尺度效应ꎮ
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图 １　 东海海岸带地区概况

Ｆｉｇ.１　 Ｏｖｅｒｖｉｅｗ ｏｆ ｔｈｅ ｃｏａｓｔａｌ ｒｅｇｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ Ｅａｓｔ Ｃｈｉｎａ Ｓｅａ

１　 研究区域与数据来源

１.１　 研究区概况

研究区包含上海、浙江和福建的 １１ 个沿海城市

(图 １)ꎬ总面积 ９６３９６.３９ ｋｍ２ꎬ 占全国总面积的 １％ꎬ地
处 ２４°２９′—２７°０９′Ｎꎬ １１７°３９′—１２２°１２′Ｅꎮ 研究区平均

海拔高度 ３１８ ｍꎬ从北向南ꎬ海拔逐渐升高ꎬ其中上海和

嘉兴海拔较低ꎬ不超过 ２００ ｍꎬ为典型的平原区域ꎮ 研

究区多年平均气温 １６.２１℃ꎬ多年平均降水量 １６３４.４１
ｍｍꎬ属于亚热带季风气候ꎬ水热条件好ꎬ气候条件优越ꎬ
森林覆盖率为 ５１.４％ꎬ耕地占比为 ２３.５％ꎮ ２０１９ 年研究

区 ＧＤＰ 产值占全国 ＧＤＰ 总产值的 １０.３３％ꎬ其中有 ９ 个

城市的城镇化率高于全国平均水平ꎬ是中国经济发展的

关键区域ꎮ
１.２　 数据来源及处理

本研究数据包括土地利用数据、生态系统净初级生

态产力(ＮＰＰ)遥感数据、人口空间插值数据和地形地

貌数据ꎮ 其中ꎬ土地利用数据、人口空间插值数据、地形

地貌数据和行政区划数据来源于中国科学资源环境数

据云平台(ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ. ｒｅｓｄｃ. ｃｎ / )ꎬＮＰＰ 遥感数据采用

中国科学院地理科学与资源研究在全球变化科学研究

数学出版系统发表的数据集[２３]ꎮ 为保证数据的可计算性ꎬ利用极差标准化方法对相关数据进行无量纲化处

理ꎬ使得各项指标值分布在 ０—１ 之间ꎮ 研究中空间数据分析均使用 ＡｒｃＧＩＳ 软件ꎬ邻域变异度修正中主成分

分析使用 ＳＰＳＳ 进行计算ꎬ景观指数利用 Ｆｒａｇｓｔａｔｓ 软件计算得出ꎮ

２　 研究方法

２.１　 修正的生态系统健康评估框架

本文采用 ＶＯＲＳ 综合评估体系进行生态系统健康评估ꎬ由于每一指标对生态系统健康都具有同等重要

性ꎬ因而赋予每一指标同等权重[２４]ꎮ 将计算得到的生态系统健康值为 ０—０.４０ 的区域划分为不健康区域ꎬ值
为 ０.４０—０.６０ 的区域划分为较健康区域ꎬ值为 ０.６０—１.００ 的区域划分为极健康区域[２５]ꎮ 生态系统健康计算

公式如下[２６]:

ＥＨＩ ＝ ４ Ｖ × Ｏ × Ｒ × Ｓ
式中ꎬＥＨＩ 表示生态系统健康值ꎬＶ 表示生态系统活力ꎬＯ 表示生态系统组织力ꎬＲ 表示生态系统弹性ꎬＳ 表示

生态系统服务ꎮ
２.１.１　 生态系统活力评估

生态系统活力意味着生态系统的新陈代谢或者初级生产力ꎮ ＮＰＰ 作为生态功能的基础ꎬ是光合作用所

产生的净有机质总量ꎬ也是初级生产者为生态系统其它组分提供的全部能量[２７]ꎬ是衡量生态系统活力的理想

指标ꎮ 以植物光合作用过程和光能利用率为基础建立的光能利用率模型ꎬ虽然对植被的生理过程进行了简

化ꎬ但直接利用遥感数据作为输入参数ꎬ计算过程相对简单ꎬ便于大尺度评估ꎮ 因此ꎬ本文选择 ＮＰＰ 作为表征

生态系统活力的指标ꎮ
２.１.２　 生态系统组织评估

生态系统组织表征生态系统结构的稳定性ꎬ描述生态系统各组成部分之间的相互作用ꎬ通常是由景观格
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局决定的[２８]ꎮ 其中ꎬ景观异质性和景观连通性对于生态系统的组织结构尤为重要ꎮ 景观异质性越高越有利

于景观稳定ꎬ缓解景观中的剧烈变化ꎬ使得景观的组织力更强[２９—３０]ꎬ用 Ｓｈａｎｎｏｎ 多样性指数和 Ｓｈａｎｎｏｎ 均匀

度指数表征ꎮ 越高的景观连通性越有利于物种之间的迁徙和不同斑块之间的交流ꎬ使得景观的组织力越强ꎬ
用景观连通度指数和景观分割度指数表征ꎮ 两者对生态系统结构稳定发挥有不可相互替代的作用[２２]ꎬ因而

将二者设置为同等权重ꎬ计算公式如下:

Ｏ＝ ０.２５×ＳＨＤＩ＋０.２５×ＳＨＥＩ＋０.２５×ＣＯＮＴＡＧ＋０.２５×ＤＩＶＩＳＩＯＮ

式中ꎬＯ 表示生态系统组织力ꎬＳＨＤＩ 代表 Ｓｈａｎｎｏｎ 多样性指数ꎬＳＨＥＩ 代表 Ｓｈａｎｎｏｎ 均匀度指数ꎬＣＯＮＴＡＧ 为景

观连通度指数ꎬＤＩＶＩＳＩＯＮ 为景观分割度指数ꎮ
景观格局指数的计算采用移动窗格法ꎮ 合适的窗格尺度设置能够避免结果过于破碎化ꎬ或波动较大ꎬ保

证景观格局的空间异质性分布规律准确表征[３１—３２]ꎮ 窗格尺度大小通过试验确定ꎬ以 ２—１０ ｋｍ 为试验范围ꎬ
以 ２００ ｍ 为间隔ꎬ试验 ４０ 个不同尺度移动窗格下的景观格局指数ꎮ 通过对比结果的正态性以及异质性ꎬ最终

确定边长为 ４ ｋｍ 的移动窗格作为合适的分析单位ꎬ既避免了噪声又保留了足够的土地利用信息[３３—３４]ꎮ
２.１.３　 生态系统弹性评估及修正

生态系统弹性是指生态系统在受到外部干扰后恢复其原始结构和功能的能力ꎬ土地利用类型在生态系统

恢复中起到重要作用[３５]ꎮ 在遭受外部压力时ꎬ接近自然生态系统的土地利用类型具有较高弹性ꎬ如水体和未

利用地几乎不受到外界的干扰ꎬ且在外界压力消失时可以更快恢复原状ꎬ而人为主导的土地利用类型弹性较

低[２８]ꎮ 参考相关研究得到不同土地利用类型的弹性系数表[１５ꎬ ３６](表 １)ꎮ 此外ꎬ应注意到即使是相同的土地

利用类型ꎬ由于其邻近用地类型复杂程度及受到人为干扰度的不同会导致其弹性差异ꎮ 因而ꎬ需要对生态系

统弹性进行空间邻域变异度修正及人为干扰修正ꎬ其中人为修正由人口和地形指数表征ꎮ
生态系统弹性评估的各项指数权重由 Ｄｅｌｐｈｉ 法得到[３７]ꎬ修正后的生态系统弹性评估公式如下:

Ｒ ｉ ＝ ＥＲＣ × (０.５ × Ｎ ＋ ０.２５ × Ｐ ＋ ０.２５ × Ｔ)
式中ꎬＲ ｉ代表评价单元的生态系统弹性ꎬＥＲＣ 代表各土地利用类型的弹性系数ꎬＮ 为邻域变异度修正系数ꎬＰ
为人口指数ꎬ由 １ 减人口密度归一化值得到ꎬＴ 为地形指数ꎮ

图 ２　 邻域变异度示意图

Ｆｉｇ.２　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ｎｅｉｇｈｂｏｒｈｏｏｄ ｖａｒｉａｂｉｌｉｔｙ

格中数字 １ꎬ２ꎬ３ꎬ４ꎬ５ 代表五种不同土地类型

邻域变异度是指某一用地周围土地利用类型的复

杂程度ꎬ变异度差异会对该用地的弹性产生加强或削弱

作用ꎬ示意图见图 ２ꎬ邻域变异度从变异度 １ 到变异度 ５
逐渐增大ꎮ 在本研究中ꎬ基于土地利用数据ꎬ利用

ＡｒｃＧＩＳ “焦点统计”工具统计 １９９０—２０１５ 年间发生用

地类型变化的土地空间邻域变异度情况ꎬ共分为 ５ 种变

异类型ꎮ 利用 ＳＰＳＳ 对这些变异度数据进行主成分分

析ꎬ在提取一个主成分时即可达到 ９４.６３６％的信息累积

比ꎮ 以此时的成分矩阵作为邻域修正系数的依据ꎬ并将系数赋值在－５ 至 ５ 之间:变异度 １ 到 ５ 依次对应的生

态系统弹性空间邻域变异度修正系数为 ３、－３、－５、０、５ꎮ
人为干扰主要考虑地形情况和人口密度大小ꎮ 高海拔和高坡度的地区ꎬ不适宜人类定居及耕种活动ꎬ受

到人为干扰小ꎬ反之则受到人为干扰更大[３８]ꎮ 本研究中采用地形指数来表征地形的整体情况ꎬ该指数是对高

程和坡度综合描述的地形指数ꎬ能够较为全面的展现出不同位置的地形条件[３９]ꎮ 此外ꎬ人口密度的大小也是

衡量人为干扰的重要指标ꎬ人口密度大的区域受到人为干扰的影响越大ꎬ反之则越小ꎬ因此将人口插值数据归

一化ꎬ作为人口指数ꎮ 基于以上两个指数计算得到人为干扰空间修正系数ꎮ 地形指数计算公式如下:

Ｔ ＝ ｌｎ[( Ｅ
Ｅ０

＋ １) × ( Ｓ
Ｓ０

＋ １)]
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式中ꎬＴ 为地形指数ꎬＥ 为某点的海拔(ｍ)ꎬＳ 为某点的坡度(°)ꎬＥ０和 Ｓ０分别为研究区的平均海拔(ｍ)和平均

坡度(°)ꎮ

表 １　 生态系统弹性系数及生态系统服务系数

Ｔａｂｌｅ １　 Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｒｅｓｉｌｉｅｎｃｅ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ａｎｄ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｓｅｒｖｉｃｅ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ

用地类型
Ｌａｎｄ ｕｓｅ / ｌａｎｄ ｃｏｖｅｒ

水田
Ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄ

旱地
Ｄｒｙ ｌａｎｄ

高覆盖草地
Ｍｅａｄｏｗ

中覆盖草地
Ｓｃｒｕｂ－ｇｒａｓｓ

低覆盖草地
Ｓｔｅｐｐｅ

ＥＲＣ ０.３５０ ０.３００ ０.８００ ０.７００ ０.６００

ＥＳＣ ０.５２０ ０.４１０ ０.８５０ ０.８２０ ０.７３０

用地类型
Ｌａｎｄ ｕｓｅ / ｌａｎｄ ｃｏｖｅｒ

林地
Ｆｏｒｅｓｔｌａｎｄ

水体
Ｗａｔｅｒ ｌａｎｄ

湿地
Ｗｅｔｌａｎｄ

建设用地
Ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｉｏｎ ｌａｎｄ

未利用地
Ｕｎｕｓｅｄ ｌａｎｄ

ＥＲＣ ０.９００ ０.８００ ０.９００ ０.２００ ０.１００

ＥＳＣ １.０００ ０.９３２ ０.９８２ ０.０１５ ０.０３５
　 　 ＥＲＣ:生态系统弹性系数 Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｒｅｓｉｌｉｅｎｃｅ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔꎻＥＳＣ:生态系统服务系数 Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｓｅｒｖｉｃｅ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ

２.１.４　 生态系统服务评估及修正

生态系统服务的计算参照谢高地等[４０]的生态系统服务评估模型ꎬ得出各类用地的生态系统服务系数(表
１)ꎮ 在量化生态系统服务时也必须考虑土地利用类型的空间邻接效应ꎮ 评价单元的周围是生态用地有助于

其生态系统服务价值的提升ꎬ其周围是人工及半人工用地将会对其生态系统服务价值产生一定的削弱ꎮ 基于

此ꎬ对生态系统服务的空间分布进行空间邻域类型差异度修正(表 ２)ꎮ 生态系统服务计算公式如下[２７]:

ＥＳ ＝ ∑ ｎ

ｉ ＝ １
ＲＥＳＶ

ｉ
× (１ ＋

ＣＳＮＥ ｉ

１００
) / ｎ

式中ꎬＥＳ 是空间单元的生态服务指数ꎻＲＥＳＶｉ是与像元 ｉ 相关的土地利用类型对应的生态系统服务系数ꎻ
ＣＳＮＥ ｉ是 ４ 个相邻像元对像元 ｉ 生态系统服务的空间邻近效应系数之和ꎻｎ 是评估区域中的像元数ꎮ

表 ２　 生态系统服务空间邻近性修正系数

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｏｒｒｅｃｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ ｆｏｒ ｓｐａｔｉａｌ ｐｒｏｘｉｍｉｔｙ ｏｆ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｓｅｒｖｉｃｅｓ

用地类型
Ｌａｎｄ ｕｓｅ / ｌａｎｄ ｃｏｖｅｒ

林地
Ｆｏｒｅｓｔｌａｎｄ

灌丛
Ｔｉｄａｌ ｍａｒｓｈ

高覆盖草地
Ｍｅａｄｏｗ

中覆盖草地
Ｓｃｒｕｂ￣ｇｒａｓｓ

低覆盖草地
Ｓｔｅｐｐｅ

ＳＮＥｓ ５ ４ ３ ３ ３

ＳＮＥｄ ４ ３ ２ ２ ２

用地类型
Ｌａｎｄ ｕｓｅ / ｌａｎｄ ｃｏｖｅｒ

湿地
Ｗｅｔｌａｎｄ

水田
Ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄ

旱地
Ｄｒｙ ｌａｎｄ

建设用地
Ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｉｏｎ ｌａｎｄ

未利用地
Ｕｎｕｓｅｄ ｌａｎｄ

ＳＮＥｓ ５ ３ ４ ３ ３

ＳＮＥｄ ４ －２ －２ －４ －４
　 　 ＳＮＥｓ:空间邻域影响栅格周围为相同类型用地 Ｓｐａｔｉａｌ ｎｅｉｇｈｂｏｒｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ ｓａｍｅꎻＳＮＥｄ:空间邻域影响栅格周围为不同类型用地 Ｓｐａｔｉａｌ

ｎｅｉｇｈｂｏｒｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ

２.２　 多尺度评估单元构建

生态系统健康评估以及差异性分析等空间评估工作具有空间尺度依赖性[４１]ꎬ采样单元大小会对分析结

果产生一定影响ꎬ因而空间尺度依赖性问题是本研究中需要解决的问题ꎮ 考虑到生态系统健康评估涉及到景

观连通性、破碎化和植被覆盖等指标ꎬ采样单元不宜过小ꎬ否则评估结果将不具备整体性特征ꎮ 因而ꎬ在研究

区内构建 ５ ｋｍ×５ ｋｍ、７.５ ｋｍ×７.５ ｋｍ、１０ ｋｍ×１０ ｋｍ、１２.５ ｋｍ×１２.５ ｋｍ、１５ ｋｍ×１５ ｋｍ、１７.５ ｋｍ×１７.５ ｋｍ、
２０ ｋｍ×２０ ｋｍ、地级行政区共计 ８ 个尺度的采样单元进行重采样ꎬ得到多尺度的生态系统健康时空分布结果ꎮ

３　 结果与分析

３.１　 各维度指标时空变化特征

利用相关数据的原始尺度对研究区 １９９０—２０１５ 年六期的生态系统健康各维度指标数据加以分析(表 ３、

７１９９　 ２４ 期 　 　 　 刘一鸣　 等:中国东海海岸带地区生态系统健康评估及其尺度依赖性 　



ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｅｃｏｌｏｇｉｃａ.ｃｎ

图 ３)ꎮ 生态系统活力指数整体呈现下降趋势ꎬ以 ２０００ 年为折点ꎬ生态系统活力指数先剧烈下降后波动上升ꎬ
在 ２０００ 年时处于低谷ꎮ 生态系统组织指数整体呈现上升趋势ꎬ以 １９９５ 年为节点先下降后上升ꎬ在 １９９５ 年时

处于最低值ꎮ 生态系统弹性指数和生态系统服务指数整体而言下降明显ꎬ以 １９９５ 年为折点ꎬ呈现出先上升后

下降的趋势ꎮ

图 ３　 研究区 １９９０—２０１５ 年生态系统健康各项指标时空分布

Ｆｉｇ.３　 Ｓｐａｔｉｏ￣ｔｅｍｐｏｒａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｅａｃｈ ｉｎｄｉｃａｔｏｒ ｏｆ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ ｉｎ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ ｄｕｒｉｎｇ １９９０—２０１５
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表 ３　 研究区 １９９０—２０１５ 年生态系统健康平均值结果

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｍｅａｎ ｒｅｓｕｌｔｓ ｏｆ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ ｉｎ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ ｄｕｒｉｎｇ １９９０—２０１５

评估指标
Ｅｖａｌｕａｔｉｏｎ ｉｎｄｉｃｅｓ １９９０ 年 １９９５ 年 ２０００ 年 ２００５ 年 ２０１０ 年 ２０１５ 年

生态系统活力 Ｖｉｇｏｒ ０.４５５ ０.３９８ ０.２４５ ０.４０２ ０.３７２ ０.４４８

生态系统组织 Ｏｒｇａｎｉｚａｔｉｏｎ ０.６９７ ０.６８０ ０.６９０ ０.７０４ ０.７１０ ０.７１５

生态系统弹性 Ｒｅｓｉｌｉｅｎｃｅ ０.７１５ ０.７２０ ０.７１６ ０.７１１ ０.７０８ ０.７０５

生态系统服务 Ｓｅｒｖｉｃｅｓ ０.７５７ ０.７６１ ０.７５６ ０.７４２ ０.７３７ ０.７３２

在空间分布方面(图 ３)ꎬ生态系统活力指数在宁波以北的上海和嘉兴区域一直为最低值区ꎬ且低值区的

面积在 ２５ 年间不断扩大ꎮ 宁波以南的区域生态系统活力指数波动变化ꎬ其中浙江区域内的宁波、温州、台州

和福建宁德等地区波动下降ꎬ而福建境内的福州、厦门、泉州、莆田和漳州等区域呈现波动上升状态ꎮ 生态组

织指数以宁德和温州为分界线ꎬ南北区域呈现出较大的空间异质性ꎮ 北面包括的上海和浙江沿海的 ４ 个地级

市ꎬ生态系统组织指数较低ꎻ南面包括福建沿海 ５ 个地级市ꎬ生态系统组织指数较高ꎬ六期数据显示低值区逐

渐向高值区转化ꎮ 生态系统弹性方面ꎬ海岸线区域、上海、嘉兴以及宁波北部的指数较低ꎬ宁波南部及其以南

的大部分区域ꎬ主要是远离海洋的内部山地丘陵区域弹性指数较高ꎬ六期数据在空间分布上呈现较高一致性ꎮ
生态系统服务在上海、嘉兴、以及福建省内的泉州、厦门、莆田的沿海区域指数较低ꎬ其中上海市的生态服务指

数最低ꎮ 这些区域 ２５ 年间低指数面积逐渐扩大ꎬ其余地区生态系统服务指数均处于较好的水平ꎮ
３.２　 生态系统健康时空变化

平均值能体现数据的一般分布水平ꎬ最大值和最小值分别体现着极值的分布ꎬ标准差能表征一组数据的

离散程度ꎬ标准差越大表明数据趋于离散ꎬ越小则反之ꎮ

图 ４　 研究区 １９９０—２０１５ 年多尺度生态系统健康统计数据变化结果

Ｆｉｇ.４　 Ｒｅｓｕｌｔｓ ｏｆ ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｍｕｌｔｉ￣ｓｃａｌｅ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓ ｉｎ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ ｆｒｏｍ １９９０ ｔｏ ２０１５

生态系统健康均值结果见图 ４ꎬ研究区内生态系统健康呈现“Ｗ”型波动ꎬ在 ２０００ 年和 ２０１０ 年为低谷ꎬ２５
年间整体呈下降趋势ꎮ 随着研究尺度的增大ꎬ生态系统健康的均值在不断降低ꎬ以地级市为研究尺度的生态

系统健康值远低于其他尺度的同期结果ꎮ 最高值统计整体呈现出与均值相似的变化趋势ꎬ２０００ 年值最低ꎬ但
是不同尺度的波动幅度差异较大ꎮ 最小值整体呈现出下降的趋势ꎬ但采样尺度为 ２０ ｋｍ 和地级市的两个研究

９１９９　 ２４ 期 　 　 　 刘一鸣　 等:中国东海海岸带地区生态系统健康评估及其尺度依赖性 　
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尺度ꎬ则分别以 １９９５ 年及 ２００５ 年为时间节点ꎬ呈现出先上升后下降的趋势ꎮ 标准差统计结果以 ２０００ 年为时

间节点ꎬ呈现出先下降后上升的趋势ꎬ意味着研究区内生态系统健康呈现出一个随时间更加离散的情况ꎮ
以上四项统计数据说明ꎬ无论在何种尺度上ꎬ研究区内的生态系统健康都呈现出先下降后上升的趋势ꎬ自

１９９０ 起不断恶化ꎬ至 ２０００ 年以后有所改善ꎮ 同时ꎬ标准差的结果表明研究区的生态系统健康状态分布更加

离散ꎬ即出现了健康的生态系统更加健康ꎬ恶劣的生态系统不断恶化的现象ꎮ 对不同健康类型的区域分区统

计结果见表 ４ꎬ可以看出 ２５ 年间ꎬ除地级市尺度外ꎬ不健康区域面积比重整体呈现上升趋势ꎬ较健康区域面积

比重呈现明显下降趋势ꎬ极健康区域面积比重虽然波动变化ꎬ但是整体趋势平稳ꎮ 这表明在研究时间内较健

康区域一定程度上向着不健康区域转变ꎬ发生转变的区域占比大概在 ２％左右ꎮ

表 ４　 研究区 １９９０—２０１５ 年多尺度生态系统健康分布比重情况 / ％
Ｔａｂｌｅ ４　 Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｗｅｉｇｈｔ ｏｆ ｍｕｌｔｉ￣ｓｃａｌｅ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ ｉｎ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ ｆｒｏｍ １９９０ ｔｏ ２０１５

尺度 / ｋｍ
Ｓｃａｌｅ

健康分区
Ｈｅａｌｔｈ ｌｅｖｅｌ １９９０ 年 １９９５ 年 ２０００ 年 ２００５ 年 ２０１０ 年 ２０１５ 年

５ 不健康区域 ５.３８ ６.１３ ７.５９ ６.５７ ９.０１ ８.３７

较健康区域 ２０.１５ ２０.２６ １８.９９ １９.４８ １８.０７ １７.５４

极健康区域 ７４.４７ ７３.６１ ７３.４２ ７３.９５ ７２.９２ ７４.０９

７.５ 不健康区域 ５.５７ ６.３３ ７.３８ ６.６８ ８.６７ ８.３８

较健康区域 ２０.８６ ２１.２７ １９.７４ ２０.２７ １９.０４ １８.１６

极健康区域 ７３.５８ ７２.４１ ７２.８８ ７３.０５ ７２.２９ ７３.４６

１０ 不健康区域 ４.９３ ６.５０ ７.１９ ６.６０ ８.４７ ７.８８

较健康区域 ２１.３８ ２１.２８ ２０.５９ ２０.９９ ２０.２０ １９.７０

极健康区域 ７３.６９ ７２.２２ ７２.２２ ７２.４１ ７１.３３ ７２.４１

１２.５ 不健康区域 ５.５２ ７.１１ ７.８４ ６.９７ ８.８５ ８.４２

较健康区域 ２３.２２ ２２.７９ ２１.４８ ２１.７７ ２０.７５ １９.８８

极健康区域 ７１.２６ ７０.１０ ７０.６８ ７１.２６ ７０.３９ ７１.７０

１５ 不健康区域 ６.１５ ７.５４ ７.１４ ５.７５ ８.９３ ８.３３

较健康区域 ２２.２２ ２２.０２ ２１.８３ ２２.８２ ２０.６３ ２０.０４

极健康区域 ７１.６３ ７０.４４ ７１.０３ ７１.４３ ７０.４４ ７１.６３

１７.５ 不健康区域 ６.５３ ８.０９ ７.５７ ７.０５ ９.４０ ９.４０

较健康区域 ２４.２８ ２３.２４ ２２.７２ ２２.４５ ２０.８９ ２０.３７

极健康区域 ６９.１９ ６８.６７ ６９.７１ ７０.５０ ６９.７１ ７０.２４

２０ 不健康区域 ６.０２ ６.６９ ８.０３ ６.６９ ８.０３ ７.３６

较健康区域 ２３.７５ ２２.４１ ２０.７４ ２１.４０ ２１.７４ ２１.０７

极健康区域 ７０.２３ ７０.９０ ７１.２４ ７１.９１ ７０.２３ ７１.５７

地级市 不健康区域 １８.１８ ９.０９ １８.１８ １８.１８ １８.１８ １８.１８

较健康区域 ６３.６４ ８１.８２ ８１.８２ ７２.７３ ７２.７３ ６３.６４

极健康区域 １８.１８ ９.０９ ０.００ ９.０９ ９.０９ １８.１８

空间上ꎬ研究区生态系统健康分布具有较大异质性 (图 ５、图 ６)ꎮ 上海、嘉兴、宁波北部的生态系统健康

状态较差ꎬ特别是上海地区生态系统健康值极低ꎬ且低值区范围逐渐扩大ꎮ 宁波南部及以南区域ꎬ９０％以上区

域的生态系统处于健康状态ꎬ仅有台州、温州、莆田、泉州、厦门的沿海区域存在小面积的不健康区域ꎮ 不同于

以上尺度ꎬ地级市尺度结果中嘉兴的生态系统健康状况最差ꎬ上海其次ꎬ但是在 １９９５ 年后不断恶化ꎮ 温州的

生态系统健康状况最好ꎬ福州的生态系统健康处于改善向好状态ꎮ 其他区域生态系统健康保持平稳状态ꎮ
３.３　 生态系统健康的尺度依赖性

在高 /低值聚类分析(Ｇｅｔｉｓ￣Ｏｒｄ Ｇ∗
ｉ )中ꎬＺ 得分的绝对值均大于 ２.５８ꎬ即置信度大于 ９９％ꎮ 随着研究尺度

的增大 Ｚ 得分逐渐减小(表 ５)ꎬ各期数据 Ｚ 得分结果变化规律一致ꎬ表明在研究区域内ꎬ研究尺度越小ꎬ生态

系统健康的空间集聚性越强ꎬ空间异质性越明显ꎮ
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图 ５　 研究区 １９９０—２０１５ 年生态系统健康状况空间分布图

Ｆｉｇ.５　 Ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ ｉｎ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ １９９０—２０１５

依据以生态系统健康时空变化结果ꎬ２０００ 年为生态系统健康值变化折点ꎬ因此选取 １９９０ 年、２０００ 年、
２０１５ 年 ３ 期数据展现研究区内生态系统健康热点区、冷点区和随机区域ꎬ三个类型的异质性单元的空间特征

(图 ７)ꎮ 热点区是指具有较高水平生态系统健康的单元相邻分布的聚集区ꎬ主要发生在森林覆盖率高的远离

沿海的山区ꎮ 冷点区是指具有较低水平生态系统健康单元相邻分布的聚集区ꎬ主要分布在宁波北部及以北的

区域、其他城市的沿海区域ꎮ 随机区域表示具有不同水平生态系统健康的单元随机分布的区域ꎬ即没有空间

自相关的单元ꎬ主要分布在热点区和冷点区的过渡地带ꎮ 随着研究尺度的增大ꎬ热点区和冷点区比重都显著
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图 ６　 研究区 １９９０—２０１５ 年生态系统健康状况空间分布图

Ｆｉｇ.６　 Ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ ｉｎ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ １９９０—２０１５

降低ꎬ随机区域的比重不断升高(图 ７)ꎮ 这说明ꎬ在研究区内评估尺度越小ꎬ生态系统健康的高低值聚类效应

越显著ꎬ空间异质性越显明显ꎻ评估尺度越大ꎬ生态系统健康的分布更加平均ꎬ极差化情况不断减弱ꎮ 因而ꎬ尺
度越小ꎬ生态系统健康的细节刻画更加清晰ꎬ尺度越大ꎬ越能显示趋势性特征ꎮ
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表 ５　 研究区 １９９０—２０１５ 年多尺度生态系统健康高 /低值聚类分布 Ｚ 得分情况

Ｔａｂｌｅ ５　 Ｚ￣ｓｃｏｒｅｓ ｏｆ ｍｕｌｔｉ￣ｓｃａｌｅ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ ｈｉｇｈ / ｌｏｗ ｖａｌｕｅ ｃｌｕｓｔｅｒｉｎｇ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ ｆｒｏｍ １９９０ ｔｏ ２０１５

尺度 Ｓｃａｌｅ / ｋｍ １９９０ 年 １９９５ 年 ２０００ 年 ２００５ 年 ２０１０ 年 ２０１５ 年

５ ２８.３５ ４１.６２ ２６.８８ ２８.１８ ２８.９７ ３０.１５

７.５ ３０.２１ ２９.４０ ２４.７７ ２７.８５ ２８.５３ ２９.７８

１０ １５.３５ １６.２３ １２.８３ １３.５２ １３.９３ １４.５１

１２.５ ５.７２ ５.８３ ３.８３ ４.５１ ４.４５ ４.８８

１５ ６.２５ ５.１３ ５.５６ ５.７７ ６.６２ ６.９７

１７.５ ４.０５ ３.９０ ２.６５ ３.５３ ３.７５ ４.３５

２０ ５.４６ ５.８６ ５.１４ ５.２１ ５.２４ ５.６８

　 　 地级市尺度评价单元小于 ３０ 个ꎬ无法进行高 / 低值聚类分析

４　 讨论

４.１　 生态系统健康时空分异特征成因讨论

过去 ２５ 年间ꎬ研究区以 ２０００ 年为节点ꎬ生态系统健康状态先下降后上升ꎬ但是 ２０１５ 年仍低于 １９９０ 年健

康水平ꎮ Ｓｕｎ 等针对杭州湾湿地的生态系统健康的研究结果得到了相同的结果ꎬ即在 １９９０—２０００ 年期间处

于下降的状态ꎬ在 ２０００ 年后略有恢复[４２]ꎮ １９９０ 年起ꎬ由于我国的城镇化发展主要依托于引进外资和海洋经

济ꎬ海岸带地区的区位优势性得以显现ꎬ研究区内城镇化发展较为迅速ꎬ随之而来的是城市建设对生态系统的

干扰逐渐增强ꎬ对生态系统的破坏得以显现ꎬ因此可以在结果中看到 ２０００ 年为研究时段内的最低生态健康水

平ꎮ 而 ２１ 世纪以来ꎬ这种快速城镇化进程使生态环境问题凸显ꎬ引起了建设者的关注ꎬ城镇化发展开始不断

扩散并向内陆地区转移ꎬ政府的城镇化发展也更加注重可持续发展理念ꎬ这也可能是导致在 ２０００ 年之后生态

系统健康波动上升的一大原因ꎮ
在空间分布上ꎬ无论是各尺度、各评价维度还是总体水平ꎬ上海￣嘉兴￣宁波区域以及闽三角区域的生态健

康都表现出较差的状态(图 ３ꎬ图 ７)ꎬ且呈现出空间上扩散化的趋势ꎮ Ｘｉａｏ 等的研究中发现ꎬ在 ２００１—２０１３ 年

间ꎬ上海和杭州湾的生态系统健康状况在城市范围以及县级尺度的评估中都持续下降ꎬ并且这种下降从中心

城市(上海和嘉兴)蔓延到周边地区[１５]ꎮ 分析其中原因ꎬ嘉兴、上海市中心以及闽三角地区分布着耕地和建

设用地ꎬ由于这两个景观都是规则的ꎬ集中且高度人工化ꎬ因此容易受到侵蚀ꎬ从而削弱了生态系统的内部稳

定性ꎬ导致其呈现出明显低于其他区域的结果ꎮ 这也表明ꎬ单一的景观类型更可能导致生态系统的不稳定ꎬ密
集的建设用地和单一的用地类型是以上区域生态系统健康状态较差的主要原因ꎮ 因而ꎬ未来在生态健康维护

和景观格局优化工作中ꎬ应着力于城市绿地建设ꎬ使景观多样化ꎬ有利于改善区域生态系统健康状况ꎮ
４.２　 生态系统健康尺度依赖性分析

在评估生态系统健康时ꎬ大尺度分析易得到整体性趋势和特征ꎬ但研究对象的细节特征会被忽略ꎬ小尺度

研究有利于针对性的修复和规划工作ꎬ但很容易破坏景观的完整性[４３]ꎮ 因此ꎬ对于生态系统健康空间尺度的

选择ꎬ没有最理想的尺度ꎬ只有最合适的尺度[４４]ꎮ 考虑到生态过程和景观度量标准的变化与尺度有关ꎬ因此

在许多情况下始终需要采用多尺度方法进行评估[１５]ꎮ 以本研究为例ꎬ较小评估尺度得到的结果中(图 ５、图
６)ꎬ生态系统健康较差的区域聚焦于上海市中心ꎬ但是在地级市尺度下ꎬ嘉兴则为生态系统健康状况最差的区

域ꎮ 不难理解ꎬ大尺度的评估结果会将一定区域内的生态状况平均化ꎬ上海除市中心外其他区域的生态健康状

况相对较好ꎬ这在尺度放大的过程中ꎬ中和了健康问题最为严重的市中心ꎮ 而嘉兴虽然没有极差生态健康区域

分布ꎬ但是各处水平均不乐观ꎬ因此地级市尺度下变成了生态系统健康问题最严重的单元ꎮ 因此在以生态管理

为目的的生态评估工作中ꎬ小尺度评估结果中生态系统健康的高低值分区更加明显ꎬ空间异质性更强ꎬ可以为有

针对性的解决点状生态问题提供位置指引ꎬ便于生态修复项目开展ꎮ 而大尺度的评估结果中生态系统健康的分

布更加平均ꎬ有助于为区域规划工作把控大方向ꎬ明确市级生态建设的整体力度ꎮ 多尺度的评估工作既确保了

评估结果的准确性ꎬ也揭示了不同尺度水平生态系统健康的变化趋势以及空间异质性特征ꎮ
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图 ７　 研究区 １９９０ 年、２０００ 年、２０１５ 年生态系统健康高 /低聚类空间分布图(地级市尺度由于采样单元数小于 ３０ 个ꎬ无法进行相关分析)

Ｆｉｇ.７　 Ｔｈｅ ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ Ｇｅｔｉｓ￣Ｏｒｄ Ｇ∗
ｉ ｉｎ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ ｉｎ １９９０ꎬ ２０００ ａｎｄ ２０１５ (Ｔｈｉｓ ａｎａｌｙｓｉｓ ｗａｓ ｎｏｔ ｐｏｓｓｉｂｌｅ ａｔ

ｔｈｅ ｐｒｅｆｅｃｔｕｒｅ￣ｌｅｖｅｌ ｃｉｔｙ ｓｃａｌｅ ｄｕｅ ｔｏ ｔｈｅ ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｕｎｉｔｓ ｂｅｉｎｇ ｌｅｓｓ ｔｈａｎ ３０)

５　 结论

本文基于邻域变异度和人为干扰修正后的 ＶＯＲＳ 模型ꎬ以 ５ ｋｍ 至地级市 ８ 个评估尺度单元ꎬ定量化的评

估了我国东海海岸地区生态系统健康状况ꎬ并分析了其时序变化特征和空间分异规律ꎬ探究了生态系统健康

的尺度依赖性效应ꎬ得到以下结论:
(１)研究时间内ꎬ研究区生态系统健康水平以 ２０００ 年为节点先下降后上升ꎬ整体呈下降趋势ꎮ 自 ２０００ 年

起生态系统健康值分布更加离散ꎬ健康的生态系统更加健康ꎬ恶劣的生态系统不断恶化ꎮ
(２)生态系统健康在空间分布上具有较高的异质性特征ꎮ 沿海地区、宁波以北地区的生态系统健康值较
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差ꎬ成为了生态系统健康的冷点分布区ꎻ远离海洋部分的山地丘陵山区的生态系统健康值较高ꎬ成为了生态系

统健康的热点分布区ꎮ 小尺度下ꎬ上海市中心生态健康最差ꎬ地级市尺度下嘉兴市健康状况最差ꎮ
(３)生态系统健康评估工作具有一定的空间尺度依赖性ꎮ 研究尺度变大ꎬ生态系统健康分布趋于平均

化ꎬ易得到变化趋势空间格局分布ꎮ 小尺度的评估结果能够更好的解释生态系统健康的异常值分布等细节ꎮ
因而ꎬ在生态系统健康的评估中不存在最佳的研究尺度ꎬ多尺度的设置有助于全面细致地进行生态系统健康

的评估工作ꎮ
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