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黄土高原生态工程对关键生态系统服务时空变化的
影响
———以延河流域为例

何佳瑛１ꎬ２ꎬ３ꎬ 蒋晓辉１ꎬ３ꎬ∗ꎬ 雷宇昕１ꎬ３

１ 西北大学城市与环境学院ꎬ 西安　 ７１０１２７

２ 运城学院文化旅游系ꎬ 运城　 ０４４０００

３ 西北大学陕西省地表系统与环境承载力重点实验室ꎬ 西安　 ７１０１２７

摘要:黄土高原地区生态工程的实施ꎬ使其生态环境得到显著改善ꎬ提高了生态系统服务能力ꎮ 现有的研究成果中ꎬ生态工程对

生态系统服务影响的定量评价比较匮乏ꎮ 以延河流域为例ꎬ采用 ＲＵＳＬＥ 模型和 ＩｎＶＥＳＴ 模型对生态系统服务进行评价ꎬ通过构

建模型识别出不同时期的生态工程区ꎬ探究生态工程对生态系统服务的定量影响ꎬ为下一步生态工程的实施提供科学的指导和

依据ꎮ 结果表明:(１)２０００—２０１８ 年ꎬ延河流域土壤保持服务和产水服务均呈波动增长趋势ꎬ但二者的变化并不同步ꎮ (２)４ 个

时期内ꎬ能产生生态效应的生态工程区面积呈波动增长趋势ꎬ从 ８５４ ｋｍ２增加到 １３４３ ｋｍ２ꎬ在整个流域均有分布ꎬ不同时期的重

点分布区不同ꎮ (３)生态工程增强了区域的土壤保持能力和产水能力ꎬ 土壤保持服务增强区面积从 ４７７. ５ ｋｍ２ 增加到

１１４０.６ ｋｍ２ꎬ保持的土壤总量从 ２.１×１０７ ｔ 增加到 ５.６×１０７ ｔꎻ产水服务增强区面积从 １３９.１ ｋｍ２增加到 ４８５.５ ｋｍ２ꎬ产水总量从 ２.９×

１０６ ｍ３增加到 １.５×１０７ ｍ３ꎮ (４)生态工程对土壤保持服务和产水服务具有协同效应ꎬ土壤保持服务对生态工程的敏感性强于产

水服务ꎮ
关键词:土壤保持服务ꎻ产水服务ꎻＲＵＳＬＥ 模型ꎻＩｎＶＥＳＴ 模型ꎻ生态工程ꎻ延河流域
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ｏｎ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ｉｓ ｒｅｌａｔｉｖｅｌｙ ｓｃａｒｃｅ ｉｎ ｔｈｅ ｅｘｉｓｔｉｎｇ ｒｅｓｅａｒｃｈ. Ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙꎬ ｔａｋｉｎｇ ｔｈｅ Ｙａｎｈｅ Ｒｉｖｅｒ Ｂａｓｉｎ ａｓ ａｎ
ｅｘａｍｐｌｅꎬ ｔｈｅ ＲＵＳＬＥ ａｎｄ ＩｎＶＥＳＴ ｍｏｄｅｌ ｗｅｒｅ ｕｓｅｄ ｔｏ ｅｖａｌｕａｔｅ ｔｈｅ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｓｅｒｖｉｃｅｓ. Ａｎｄ ｔｈｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ
ｉｄｅｎｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｍｏｄｅｌ ｗａｓ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｔｏ ｉｄｅｎｔｉｆｙ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ａｒｅａｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｅｒｉｏｄｓ. Ｏｕｒ ｓｔｕｄｙ ｅｘｐｌｏｒｅｓ ｔｈｅ
ｑｕａｎｔｉｔａｔｉｖｅ ｉｍｐａｃｔ ｏｆ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｏｎ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｓｅｒｖｉｃｅｓꎬ ｗｉｌｌ ｐｒｏｖｉｄｅ ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ ｇｕｉｄａｎｃｅ ａｎｄ ｂａｓｉｓ ｆｏｒ ｔｈｅ
ｉｍｐｌｅｍｅｎｔａｔｉｏｎ ｏｆ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｉｎ ｔｈｅ ｎｅｘｔ ｓｔａｇｅ. Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ: (１) ｆｒｏｍ ２０００ ｔｏ ２０１８ꎬ ｂｏｔｈ ｓｏｉｌ
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ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ｉｎ ｔｈｅ Ｙａｎｈｅ Ｒｉｖｅｒ Ｂａｓｉｎ ｓｈｏｗｅｄ ａ ｆｌｕｃｔｕａｔｉｎｇ ｇｒｏｗｔｈ ｔｒｅｎｄꎬ ｂｕｔ ｔｈｅ
ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｔｗｏ ｗｅｒｅ ｎｏｔ ｓｙｎｃｈｒｏｎｉｚｅｄ. (２) Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｆｏｕｒ ｐｅｒｉｏｄｓꎬ ｔｈｅ ａｒｅａ ｏｆ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｚｏｎｅｓꎬ ｗｈｉｃｈ ｃａｎ
ｐｒｏｄｕｃｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｆｆｅｃｔｓꎬ ｓｈｏｗｅｄ ａ ｆｌｕｃｔｕａｔｉｎｇ ｇｒｏｗｔｈ ｔｒｅｎｄꎬ ｉｎｃｒｅａｓｉｎｇ ｆｒｏｍ ８５４ ｋｍ２ ｔｏ １３４３ ｋｍ２ . Ｔｈｅｙ ｗｅｒｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｅｄ
ｔｈｒｏｕｇｈｏｕｔ ｔｈｅ ｗｈｏｌｅ ｂａｓｉｎꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｋｅｙ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ａｒｅａｓ ｗｅｒｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｅｒｉｏｄｓ. ( ３ ) Ｔｈｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ
ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｅｎｈａｎｃｅｓ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｃａｐａｃｉｔｙ ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｃａｐａｃｉｔｙ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｇｉｏｎ. Ｔｈｅ ａｒｅａ ｏｆ ｔｈｅ ｅｎｈａｎｃｅｄ
ｓｏｉｌ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅ ｒｅｇｉｏｎ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｆｒｏｍ ４７７.５ ｋｍ２ ｔｏ １１４０.６ ｋｍ２ꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｔｏｔａｌ ａｍｏｕｎｔ ｏｆ ｓｏｉｌ ｍａｉｎｔａｉｎｅｄ ｂｙ ｔｈｅ
ｒｅｇｉｏｎ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｆｒｏｍ ２.１×１０７ ｔ ｔｏ ５.６×１０７ ｔ. Ｔｈｅ ａｒｅａ ｏｆ ｔｈｅ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅ ｒｅｇｉｏｎ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｆｒｏｍ １３９.１
ｋｍ２ ｔｏ ４８５.５ ｋｍ２ꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｔｏｔａｌ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｇｉｏｎ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｆｒｏｍ ２. ９ × １０６ ｍ３ ｔｏ １. ５ × １０７ ｍ３ . ( ４) Ｔｈｅ
ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｈａｄ ａ ｓｙｎｅｒｇｉｓｔｉｃ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｓｏｉｌ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓꎬ ａｎｄ ｓｏｉｌ
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生态系统服务是人类直接或间接从生态系统中获得的各种惠益ꎬ主要受到生态系统结构、过程和功能的

影响[１—２]ꎮ 进入人类世以来ꎬ人类活动的范围和强度不断增大ꎬ对生态系统的结构和功能产生剧烈影响ꎬ导致

生态系统服务功能严重退化[３]ꎮ 联合国千年生态系统评估报告发现ꎬ全球 ２４ 项生态系统服务中约有 １５ 项

(６０％)正处于退化或不可持续利用状态ꎬ严重威胁着区域及全球的生态安全[４]ꎮ 生态系统服务的可持续性

是人类社会可持续发展的重要基础[５]ꎬ为了遏制生态系统及服务的进一步恶化ꎬ世界各国及地区纷纷开展生

态修复工程ꎮ 科学有效的评估生态修复工程对生态系统服务的影响ꎬ可以为生态修复工程的进一步实施和规

划决策提供依据ꎮ
自 ２０ 世纪 ９０ 年代以来ꎬ我国实施的一系列生态修复工程[６]ꎬ对生态环境恢复和生态系统服务提升成效

显著[７—８]ꎮ 黄土高原作为我国生态系统最脆弱的地区之一ꎬ在气候变化和人类活动共同影响下ꎬ生态系统严

重退化ꎬ威胁区域的可持续发展[９]ꎮ 水土流失和水资源短缺是黄土高原地区最突出的生态环境问题ꎬ为了扭

转生态系统退化的局面ꎬ自 １９９９ 年以来ꎬ黄土高原地区积极响应并实施了退耕还林(草)工程ꎬ显著改变了区

域的土地利用类型和植被覆盖度[１０—１２]ꎮ 研究表明ꎬ黄土高原地区大规模生态工程的实施ꎬ具有显著的土壤保

持效应[１３—１５]ꎬ由于林草对水资源的大量消耗ꎬ加剧了黄土高原地区的水资源矛盾ꎬ对黄土高原地区水源涵养

产生“正向”和“负向”双重影响[１６—１８]ꎮ 现阶段ꎬ探讨黄土高原地区生态工程对生态系统服务的影响ꎬ主要存

在两方面的研究ꎬ一是对退耕还林工程前后生态系统服务进行比较研究ꎬ二是对生态系统服务与植被覆盖度

之间的关系进行研究ꎬ后者的研究更加深入ꎬ有利于揭示生态系统服务变化的成因ꎮ 但直接用植被覆盖度作

为生态工程的代用指标ꎬ忽略气候条件和其他因素对植被覆盖度的影响ꎬ仍然不能准确表达生态工程对生态

系统服务的影响ꎮ 由于土壤侵蚀和水资源短缺是黄土高原地区最典型的生态环境问题ꎬ因此本研究将生态系

统服务中的土壤保持服务和产水服务作为黄土高原地区的关键生态系统服务进行研究ꎮ
延河流域属于典型的黄土丘陵沟壑区ꎬ是黄土高原地区水土流失最严重和全国退耕还林工程实施最早、

最快的区域之一ꎮ 因此ꎬ以延河流域作为案例研究区具有代表性和典型性ꎮ 研究表明ꎬ延河流域退耕还林生

态工程的实施ꎬ具有较强的土壤保持效应[１９—２１]ꎬ但生态工程的实施是否加剧了当地的水资源矛盾ꎬ以及生态

工程与土壤保持、产水服务之间存在怎样的定量关系ꎬ人们仍知之甚少ꎬ也是本研究拟解决的重要科学问题ꎮ
受气候、地质地貌条件以及有关政策的影响ꎬ生态工程的实施强度和效果存在时空差异性ꎬ本研究尝试从时间

和空间两个纬度ꎬ探讨生态工程对土壤保持服务和产水服务的定量影响ꎮ

１　 研究方法与数据来源

１.１　 研究区概况

　 　 延河流域位于黄土高原中部、陕西省北部地区ꎬ范围 ３６°２３′Ｎ—３７°１７′Ｎ 和 １０８°４５′Ｅ—１１０°２８′Ｅ 之间ꎬ由
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西北向东南流经志丹、安塞、宝塔以及延长四县(区)ꎬ流域总面积 ７７２５ ｋｍ２(图 １)ꎮ 该流域属于暖温带大陆性

半干旱气候ꎬ年平均气温为 ９ ℃ꎬ年降雨量在 ５００ ｍｍ 左右ꎬ由西北向东南ꎬ气候梯度变化显著ꎬ植被分布呈现

出明显的地带性规律ꎬ基本呈草原区—森林草原区—森林区的分布规律[２２]ꎮ 地貌主要以黄土丘陵沟壑区为

主ꎬ其占流域面积的 ９０％左右ꎬ中上游主要为黄土梁茆状丘陵谷区ꎬ下游主要为黄土宽梁残塬沟谷区ꎬ地形以

１５°以上坡度为主[２３]ꎮ 土壤中黄绵土的面积最大ꎬ占耕地面积的 ８０％左右ꎬ脆弱的自然条件和长期陡坡耕种

的习惯ꎬ导致延河流域土壤侵蚀强烈ꎬ土壤侵蚀方式主要是水蚀[２４]ꎮ 根据土壤侵蚀调查结果显示ꎬ延河流域

约有 ６０％的面积处于强度侵蚀及以上[２５]ꎮ 土地利用类型以耕地、林地和草地为主ꎬ２０１０ 年之前ꎬ三者的面积

之和占延河流域面积的 ９９％以上ꎬ截止 ２０２０ 年ꎬ三者的面积仍高达 ９８.４％ꎮ

图 １　 延河流域 ＤＥＭ 及雨量站点分布

Ｆｉｇ.１　 Ｔｈｅ ＤＥＭ ｏｆ Ｙａｎｈｅ Ｒｉｖｅｒ Ｂａｓｉｎ ａｎｄ ｒａｉｎｆａｌｌ ｓｔａｔｉｏｎｓ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ

１.２　 数据源

本研究基础数据包括 ２０００ / ２００５ / ２０１０ / ２０１５ / ２０１８ 年日降雨数据、土地利用数据、ＮＤＶＩ 数据ꎬＤＥＭ 数据、
土壤数据、ＲＵＳＬＥ 模型及 ＩｎＶＥＳＴ 模型所需参数(表 １ 和表 ２)ꎮ 日降雨数据ꎬ由流域内 ３９ 个雨量站通过空间

插值获得ꎬ数据来自黄河水利委员会黄河水文年鉴ꎮ 土地利用数据来自中国资源环境科学与数据中心ꎬ空间

分辨率为 ３０ ｍꎮ ＮＤＶＩ 数据是由 ＭＯＤＩＳ 遥感影像数据( ｈｔｔｐｓ: / / ｌａｄｓｗｅｂ. ｎａｓｃｏｍ. ｎａｓａ. ｇｏｖ / )ꎬ 时间分辨率

１６ ｄꎬ空间分辨率分别为 ２５０ ｍꎬ通过最大合成法获得月 ＮＤＶＩ 数据ꎬ再分别利用生长季的月平均 ＮＤＶＩ 数据获

得年 ＮＤＶＩ 数据ꎮ ＤＥＭ 数据来自中国科学院资源环境科学与数据中心ꎬ空间分辨率为 ３０ ｍꎮ 土壤数据来自

寒区旱区科学研究数据中心 ＨＷＳＤ 数据集ꎮ 为了提高计算精度ꎬ在 ＡｒｃＧＩＳ 中进行数据运算时ꎬ把不同空间

分辨率数据均采样成 ３０ ｍ×３０ ｍ 的栅格ꎬ再利用栅格计算器进行计算ꎮ

表 １　 土壤保持服务相关参数信息

Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｓｏｉｌ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ

土壤保持相关参数
Ｔｈｅ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ｓｏｉｌ Ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ

单位
Ｕｎｉｔ

数据格式
Ｄａｔａ ｆｏｒｍａｔ

数据来源
Ｄａｔａ ｓｏｕｒｃｅｓ

ＤＥＭ 数据 ＤＥＭ ｄａｔａ ｍ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 中国资源环境科学与数据中心

降雨侵蚀力 Ｒａｉｎｆａｌｌ ｅｒｏｓｉｏｎ ｆｏｒｃｅ ＭＪ ｍｍ ｈｍ－２ ｈ－１ ａ－１ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 基于降雨数据计算获得

土壤可蚀性因子 Ｓｏｉｌ ｅｒｏｄｉｂｉｌｉｔｙ ｆａｃｔｏｒ ｔ ｈｍ２ＭＪ－１ ｍｍ－１ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 基于土壤质地数据计算获得

土地利用类型图 Ｌａｎｄ ｕｓｅ ｔｙｐｅ ｍａｐ ｉｎｔ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 中国资源环境科学与数据中心

植被管理因子 Ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｆａｃｔｏｒ — Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 基于 ＮＤＶＩ 以及 ＬＵＣＣ 数据计算

工程措施因子 Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｍｅａｓｕｒｅ ｆａｃｔｏｒ — Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 参考文献

５２８４　 １２ 期 　 　 　 何佳瑛　 等:黄土高原生态工程对关键生态系统服务时空变化的影响 　
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表 ２　 ＩｎＶＥＳＴ 模型中产水模块相关参数信息

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｔｈｅ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｍｏｄｕｌｅ ｉｎ ＩｎＶＥＳＴ ｍｏｄｅｌ

产水模块相关参数
Ｔｈｅ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｍｏｄｕｌｅ

单位
Ｕｎｉｔ

数据格式
Ｄａｔａ ｆｏｒｍａｔ

数据来源
Ｄａｔａ ｓｏｕｒｃｅｓ

降水量 Ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｍｍ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 雨量站插值获得

潜在蒸散发 Ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｅｖａｐｏｔｒａｎｓｐｉｒａｔｉｏｎ ｍｍ Ｇｒｉｄ(５００ ｍ×５００ ｍ) 全球潜在蒸散 ＭＯＤＩＳ 数据集

土壤质地 Ｓｏｉｌ ｔｅｘｔｕｒｅ ｉｎｔ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) ＨＷＳＤ 土壤数据库

植物可利用含水率 Ｐｌａｎｔ ａｖａｉｌａｂｌｅ ｗａｔｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔ ％ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 根据 ＨＷＳＤ 土壤数据库计算获得

土地利用类型图 Ｌａｎｄ ｕｓｅ ｔｙｐｅ ｍａｐ ｉｎｔ Ｇｒｉｄ(３０ ｍ×３０ ｍ) 中国资源环境科学与数据中心

集水区分布图 Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｍａｐ ｏｆ ｃａｔｃｈｍｅｎｔ ａｒｅａ ｉｎｔ ｓｈｐ ＤＥＭ 数据生成

植物根系深度 Ｔｈｅ ｒｏｏｔ ｄｅｐｔｈ ｏｆ ｐｌａｎｔ ｍｍ ｄｂｆ 中国 １∶１００ 万土壤数据库

蒸散系数 Ｅｖａｐｏｔｒａｎｓｐｉｒａｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ — ｄｂｆ 联合国粮农组织ꎬ１９９８

１.３　 研究方法

１.３.１　 生态系统服务评价

(１)土壤保持服务

土壤保持服务评价是基于修正的通用土壤流失方程(Ｒｅｖｉｓｅｄ Ｕｎｉｖｅｒｓａｌ Ｓｏｉｌ Ｌｏｓｓ Ｅｑｕａｔｉｏｎꎬ ＲＵＳＬＥ)计算

的土壤保持量作为评价指标ꎮ 土壤保持量是假设土地没有植被覆盖和人类管理的条件下ꎬ潜在土壤侵蚀量与

实际土壤侵蚀量之间的差值[２６]ꎬ其计算公式如下:
Ａ＝ＡＰ－Ａｒ ＝Ｒ×Ｋ×Ｌ×Ｓ×(１－Ｃ×Ｐ) (１)

式中:Ａ、ＡＰ和 Ａｒ分别表示土壤保持量、潜在土壤侵蚀量和实际土壤侵蚀量ꎻＲ 表示降雨侵蚀力因子ꎻＫ 表示土

壤可蚀性因子ꎻＬ 表示坡长因子ꎻＳ 表示坡度因子ꎻＣ 表示植被覆盖因子ꎻＰ 表示管理因子ꎮ Ａ 的单位是 ｔ ｈｍ－２

ａ－１ꎻＲ 的单位为 ＭＪ ｍｍ ｈｍ－２ ｈ－１ ａ－１ꎻＫ 的单位为 ｔ ｈｍ－２ ｈ ｈｍ－２ ＭＪ－１ ｍｍ－１ꎻＬ、Ｓ、Ｃ、Ｐ 均为无量纲ꎬ单位为 １ꎮ
(２)产水服务

产水服务采用 ＩｎＶＥＳＴ 模型中的产水模块进行评价ꎬ模型的运行是基于水循环过程和水量平衡原理ꎬ需
要输入降水、潜在蒸散发、土壤深度、土地利用类型、植物可利用含水率、最大根系深度、蒸散系数以及子流域

等数据ꎬ输出的是栅格上的产水量(即产水深度) [２７]ꎮ ＩｎＶＥＳＴ 模型中产水服务评估公式如下:

Ｙ＝ １－ＡＥＴ
Ｐ

æ

è
ç

ö

ø
÷ ×Ｐ (２)

式中:Ｙ 为年产水量ꎻＰ 为年平均降雨量ꎻＡＥＰ 为年平均蒸散量ꎬ三者的单位均为 ｍｍꎮ
１.３.２　 植被覆盖度反演

植被覆盖度的反演采用像元二分模型ꎬ由归一化植被指数计算获得ꎬ假设每个像元的 ＮＤＶＩ 值由植被和

土壤两部分构成[２８]ꎬ则植被覆盖度(Ｆｒａｃｔｉｏｎａｌ Ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ Ｃｏｖｅｒꎬ ＦＶＣ)计算公式如下:

ＦＶＣ＝
ＮＤＶＩ－ＮＤＶＩｓｏｉｌ( )

ＮＤＶＩｖｇｅ－ＮＤＶＩｓｏｉｌ( )
(３)

式中:ＮＤＶＩ 为归一化植被指数值ꎬＮＤＶＩｓｏｉｌ和 ＮＤＶＩｖｅｇ分别为纯裸土和纯植被像元对应的 ＮＤＶＩ 值ꎮ 为了消除

偶然因素的影响ꎬ本研究中分别采用研究区 ５％和 ９５％百分位的 ＮＤＶＩ 值代表 ＮＤＶＩｓｏｉｌ和 ＮＤＶＩｖｅｇꎮ
１.３.３　 皮尔逊相关系数法

皮尔逊相关系数主要用于分析两个变量之间的关联强度ꎬ本研究中用于研究植被覆盖度与土壤保持服

务、产水服务之间的相关性ꎬ计算公式如下:

ｒｘｙ ＝
∑ ｎ

ｉ ＝ １
ｘｉ － ｘ( ) ｙｉ － ｙ( )

　

∑ ｎ

ｉ－１
ｘｉ － ｘ( ) ２∑ ｎ

ｉ－１
ｙｉ － ｙ( ) ２

(５)

式中:ｒｘｙ为 ｘ 与 ｙ 的相关系数ꎬｎ 为时间序列长度ꎮ 本研究中 ｘｉ为 ＦＶＣ 在 ｉ 时刻的值 ＦＶＣ ｉꎬｙｉ为生态系统服务
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在 ｉ 时刻的值ꎮ 结合 Ｆ 检验ꎬ将相关性分为在 ０.０１ 水平上极显著相关、０.０５ 水平上显著相关以及不显著

相关ꎮ
１.３.４　 生态工程区识别

本研究中的生态工程区ꎬ并不代表研究期内实施生态工程的所有区域ꎬ仅指林草植被覆盖度有所提高ꎬ能
产生生态效应的那部分生态工程区ꎬ主要根据植被覆盖度的变化进行识别ꎮ 首先ꎬ通过查阅县志、地方年鉴、
退耕还林(草)项目等相关资料ꎬ结合实地调研资料ꎬ识别出研究区不同时期内ꎬ实施退耕还林等生态工程的

乡(镇)ꎬ以此作为研究区内的最小研究单元ꎮ 在实施生态工程的乡(镇)研究区内ꎬ根据植被覆盖度增加量和

增长率提取生态工程区时ꎬ存在这样一个假设ꎬ短时期内(３—５ 年)ꎬ如果某一子区域的植被覆盖度的增长量

和增长率分别大于区域植被覆盖度增长量的均值和增长率的均值ꎬ则认为这个子区域就是能发挥生态效应的

生态工程区ꎮ 计算公式如下:

ＦＶＣ ｉ＋１∈ ＦＶＣ ｉ＋１－ＦＶＣ ｉ( ) >Ｒ ｉ＋１{ }∩
ＦＶＣ ｉ＋１－ＦＶＣ ｉ( )

ＦＶＣ ｉ
>Ｇ ｉ＋１{ } (６)

式中:ＦＶＣ ｉ＋１为 ｉ 到 ｉ＋１ 时期实施生态工程区域的植被覆盖度ꎻＦＶＣ ｉ为生态工程实施起始时期 ｉ 的植被覆盖

度ꎻＲ ｉ＋１为从 ｉ 时期到 ｉ＋１ 时期增加的植被覆盖度的平均值(仅考虑植被覆盖度增加的区域)ꎻＧ ｉ＋１为从 ｉ 时期

到 ｉ＋１ 时期植被覆盖度增长率的平均值(仅考虑增长率为正值的区域)ꎮ

２　 结果分析

２.１　 关键生态系统服务时空变化

图 ２　 ２０００—２０１８ 年土壤保持服务空间分布

Ｆｉｇ.２　 Ｔｈｅ ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ｆｒｏｍ ２０００ ｔｏ ２０１８

２.１.１　 土壤保持服务时空变化

在时间上ꎬ２０００—２０１８ 年延河流域土壤保持服务呈波动增长趋势ꎮ ２０００—２００５ 年土壤保持服务从 ５１４
ｔ / ｈｍ２增长到 １０２８ ｔ / ｈｍ２ꎬ增长了 １００％ꎻ２００５—２０１０ 年土壤保持服务继续小幅度增长到 １０６８ ｔ / ｈｍ２ꎬ增长了

３.９％ꎻ２０１０—２０１５ 年土壤保持服务急剧减弱到 ４８５ ｔ / ｈｍ２ꎬ减少了 ５４.６％ꎻ２０１５—２０１８ 年土壤保持服务急剧增

大到 ２２９６ ｔ / ｈｍ２ꎬ增长了 ３７３％ꎮ 在空间上ꎬ２０００—２０１８ 年延河流域土壤保持服务的高值区和低值区在上、
中、下游之间摆动(图 ２)ꎮ ２０００—２００５ 年土壤保持增强区占 ８９.５％ꎬ减弱区仅占 ９.８％ꎬ集中分布在上游的南

部地区ꎬ土壤保持高值区由上游南部边缘地区转移到下游地区ꎮ ２００５—２０１０ 年土壤保持增强区占 ６３.７％ꎬ集
中分布在中上游地区ꎬ减弱区占 ３５％ꎬ集中分布在下游地区ꎬ土壤保持高值区转移到中游地区ꎮ ２０１０—
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２０１５ 年土壤保持增强区仅占 １６％ꎬ减弱区占 ８２.４％ꎬ土壤保持高值区转移到下游地区ꎮ ２０１５—２０１８ 年土壤保

持增强区占比高达 ９５％ꎬ减弱区仅占 ５％ꎬ土壤保持高值区转移到上中游地区ꎮ
２.１.２　 产水服务时空变化

在时间上ꎬ２０００—２０１８ 年延河流域产水深度呈波动增加趋势ꎮ ２０００—２００５ 年产水深度从 ５１ ｍｍ 增加到

６２ ｍｍꎬ增长了 ２１.６％ꎻ２００５—２０１５ 年产水深度持续下降到 ３６ ｍｍꎬ下降了 ４１.９％ꎻ２０１５—２０１８ 年产水深度大

幅度增加到 ８９ ｍｍꎬ增长了 １４７％ꎮ 在空间上ꎬ２０００—２０１８ 年延河流域产水服务的高值区在下游、中游及上游

地区之间摆动(图 ３)ꎮ ２０００—２００５ 年产水服务增强区占 ７２.８％ꎬ集中分布在上中游地区ꎬ减弱区占 ２５.８％ꎬ集
中在下游地区ꎬ产水高值区由下游转移到中游地区ꎮ ２００５—２０１０ 年产水服务减弱区占 ９１％ꎬ增强区仅占

７.９％ꎬ分布在上游和下游的极少部分地区ꎬ产水高值区继续保持在中游地区ꎮ ２０１０—２０１５ 年产水服务增强区

为 ６２.８％ꎬ主要分布在下游及上、中游的少部分地区ꎬ减弱区仅占 ３４％ꎬ位于上中游和下游的少部分地区ꎬ产水

高值区转移到下游地区ꎮ ２０１５—２０１８ 年产水服务大幅增强ꎬ上游地区成为产水服务增强的核心区ꎬ整个流域

仅有 ４.７％的区域产水服务减弱ꎬ分布在下游的少部分地区ꎬ产水高值区转移到上游地区ꎮ

图 ３　 ２０００—２０１８ 年产水服务空间分布

Ｆｉｇ.３　 Ｔｈｅ ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ｆｒｏｍ ２０００ ｔｏ ２０１８

２.２　 林草植被覆盖度变化对关键生态系统服务的影响

２０００—２０１８ 年延河流域生态工程区内土壤保持服务与林草植被覆盖度呈显著正相关的区域(Ｐ<０.０５)占
比 ５５.７％ꎬ呈显著负相关的区域占比 １％ꎬ产水服务与林草植被覆盖度呈显著正相关的区域占比 ２１％ꎬ呈显著

负相关的区域占比 ４％ꎮ 可见ꎬ土壤保持服务、产水服务与林草植被覆盖度的相关关系均以正相关为主ꎬ因
此ꎬ在探讨林草植被覆盖度对土壤保持服务、产水服务的定量影响时ꎬ仅考虑显著正相关区ꎬ不对显著负相关

区进行探讨ꎮ 不同区域内ꎬ土壤保持服务、产水服务与植被覆盖度的相关性差异较大ꎬ可能会导致土壤保持服

务、产水服务与植被覆盖度之间定量关系的不同ꎮ 为了更加精确的表达二者之间的定量关系ꎬ采用自然断点

法[２９]ꎬ分别将土壤保持服务与植被覆盖度、产水服务与植被覆盖度之间的相关性分为 ５ 类ꎬ再分别研究每类

相关性区域内土壤保持服务、产水服务与植被覆盖度之间的定量关系ꎮ
２.２.１　 林草植被覆盖度对土壤保持服务的影响

研究表明ꎬ每一类研究区内土壤保持服务与林草植被覆盖度之间均存在一元线性回归关系ꎬ均通过了

０.００５或 ０.００１ 显著水平检验(图 ４)ꎮ 根据土壤保持服务与植被覆盖度之间的 ５ 种线性回归关系式ꎬ得出植被

覆盖度变化对土壤保持服务产生的影响ꎮ 结果显示ꎬ在土壤保持服务与林草植被覆盖度呈显著正相关的区

域ꎬ土壤保持服务对植被覆盖度的变化弹性分别为 ４０９６.６ ｔ / ｈｍ２、３８２５ ｔ / ｈｍ２、３８６７.１ ｔ / ｈｍ２、３６５５.９ ｔ / ｈｍ２以及

３６３９.６ ｔ / ｈｍ２ꎬ每类关系区占比为 ２３％、２６％、２６％、１８％和 ７％ꎮ 总之ꎬ在土壤保持服务与林草植被覆盖度呈显
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著正相关区内ꎬ土壤保持服务对植被覆盖度变化的弹性为 ３８５５ ｔ / ｈｍ２ꎮ

图 ４　 不同区域土壤保持服务与林草植被覆盖度 ＶＦＣ 的一元回归分析

Ｆｉｇ.４　 Ｔｈｅ ｏｎｅ￣ｄｉｍｅｎｓｉｏｎａｌ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ａｎｄ ｆｏｒｅｓｔ ａｎｄ ｇｒａｓｓ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ＶＦＣ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｒｅｇｉｏｎｓ

２.２.２　 林草植被覆盖度对产水服务的影响

由于产水服务与植被覆盖度呈显著正相关的区域面积较小ꎬ５ 类区域内ꎬ有的区域之间产水服务与植被

覆盖度的回归关系非常接近ꎬ把回归关系接近的区域进行合并ꎬ最终将研究区产水服务与植被覆盖度的回归

关系确定为 ２ 类ꎮ 这 ２ 类产水服务与植被覆盖度之间的一元线性回归关系分别在 ０.００５ 水平和 ０.００１ 水平上

显著(图 ５)ꎮ 根据二者的回归关系得出ꎬ在产水服务与林草植被覆盖度呈显著正相关的区域内ꎬ产水服务对

植被覆盖度的变化弹性分别为 ２１２.９ ｍｍ 和 ２２５.８ ｍｍꎬ每类区域占比为 １９％和 ８１％ꎮ 整体而言ꎬ在产水服务

与林草植被覆盖度呈显著正相关区ꎬ产水服务对植被覆盖度的变化弹性为 ２２４ ｍｍꎮ
２.３　 生态工程对关键生态系统服务的影响

２.３.１　 生态工程区的识别

２０００—２００５ 年、２００５—２０１０ 年、２０１０—２０１５ 年、２０１５—２０１８ 年能发挥生态效应的工程区面积分别为 ８５４
ｋｍ２、９８０ ｋｍ２、８８１ ｋｍ２、１３４３ ｋｍ２ꎬ呈波动增加趋势ꎬ分别占当年林草地面积的 １９.１％、１９％、１７.３％和 ２６.１％ꎮ
每个时期内ꎬ生态工程呈现出全流域布局ꎬ在上、中、下游地区的部分乡(镇)实施效果显著ꎬ主要与地方政府

对生态工程的规划部署及区域的自然社会经济本底条件密切相关(图 ６)ꎮ 每个时期内ꎬ生态工程区植被覆盖

度年均分别增长 １２.６％、１２.８％、１１.２％和 １２.７％ꎬ从植被覆盖度增长角度而言ꎬ２０１０—２０１５ 年生态工程实施的
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图 ５　 不同区域产水服务与林草植被覆盖度 ＶＦＣ 的一元回归分析

Ｆｉｇ.５　 Ｔｈｅ ｏｎｅ￣ｄｉｍｅｎｓｉｏｎａｌ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ａｎｄ ｆｏｒｅｓｔ ａｎｄ ｇｒａｓｓ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ＶＦＣ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｒｅｇｉｏｎｓ

效果最不佳ꎮ 这与研究区内生态工程的实施计划是一致的ꎬ２０１０—２０１５ 年的生态工程实施计划ꎬ以对前期生

态工程的巩固为主ꎬ新实施的生态工程面积较小ꎮ

图 ６　 各个时期生态工程区空间分布

Ｆｉｇ.６　 Ｔｈｅ ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｍａｐ ｏｆ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ａｒｅａｓ ｄｕｒｉｎｇ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｅｒｉｏｄｓ

２.３.２　 生态工程对关键生态系统服务的影响

延河流域生态工程区内土壤保持服务、产水服务与植被覆盖度基本均呈正相关关系ꎬ这表明ꎬ生态工程增

强了区域的土壤保持能力和产水能力ꎮ 不同时期内ꎬ土壤保持服务与植被覆盖度呈显著正相关关系的区域占

比分别为 ５５.９％、５４％、５７.３％和 ８４.９％ꎬ均在 ５０％以上ꎬ且呈增长趋势ꎬ产水服务与植被覆盖度呈显著正相关

关系的区域占比分别为 １６.３％、１１％、１７.６％和 ３６.１％ꎬ均在 ５０％以下ꎬ呈增长趋势ꎮ 下文仅研究土壤保持服务

与植被覆盖度、产水服务与植被覆盖度分别呈显著正相关关系时ꎬ生态工程对土壤保持服务、产水服务的影

响ꎮ 由上文中求得的土壤保持服务、产水服务对植被覆盖度变化的弹性ꎬ得到生态工程区内土壤保持服务、产
水服务对植被覆盖度变化的弹性ꎬ再结合生态工程区内植被度盖度的增加量ꎬ得到生态工程增加的土壤保持
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量和产水量ꎮ
(１)生态工程增加的土壤保持量

４ 个时期内ꎬ生态工程的实施均增强了延河流域的土壤保持能力ꎮ 土壤保持服务对植被覆盖度变化的弹

性分别为 ３８６６.８ ｔ / ｈｍ２、３８８１.０ ｔ / ｈｍ２、３９６０.０ ｔ / ｈｍ２和 ３７８９.１ ｔ / ｈｍ２ꎬ呈先增大后减小的变化趋势ꎬ２０１５—２０１８
年土壤保持服务弹性减小ꎬ主要由于新增的退耕还林(草)地土壤保持服务弹性较低ꎬ降低了土壤保持服务弹

性均值ꎮ 每个时期内ꎬ生态工程增加的土壤保持能力分别为 ４３８.８ ｔ / ｈｍ２、４６０.８ ｔ / ｈｍ２、４１９.５ ｔ / ｈｍ２和 ４９４.２ ｔ /
ｈｍ２ꎬ土壤保持能力增加的区域面积分别为 ４７７.５ ｋｍ２、５２９.０ ｋｍ２、５０４.８ ｋｍ２和 １１４０.６ ｋｍ２ꎬ二者均呈波动增长

趋势(图 ７)ꎮ 受土壤保持增加能力和土壤保持增加面积双重影响ꎬ生态工程增加的土壤保持总量分别为 ２.１×
１０７ ｔ、２.４×１０７ ｔ、２.１×１０７ ｔ 和 ５.６×１０７ ｔꎬ也呈波动增长趋势ꎬ２０１０—２０１５ 年最少ꎬ２０１５—２０１８ 年最大ꎮ 不同时

期ꎬ生态工程引起的土壤保持服务增强区具有空间分异性ꎮ ２０００—２００５ 年和 ２００５—２０１０ 年ꎬ土壤保持服务

增强区在整个流域均有分布ꎬ２０００—２００５ 年以上、下游地区为主ꎬ２００５—２０１０ 年以中、上游地区为主ꎮ ２０１０—
２０１５ 年和 ２０１５—２０１８ 年ꎬ土壤保持服务增强区主要分布在上、中游地区ꎬ２０１５—２０１８ 年下游地区的土壤保持

服务增强区的面积有所增加ꎮ

图 ７　 各个时期生态工程增加的土壤保持能力分布

Ｆｉｇ.７　 Ｔｈｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｃａｐａｃｉｔｙ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｄｕｒｉｎｇ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｅｒｉｏｄｓ

(２)生态工程增加的产水量

４ 个时期内ꎬ生态工程的实施均增强了延河流域的产水能力ꎮ 产水服务对植被覆盖度变化的弹性分别为

２２０.９ ｍｍ、２２０.５ ｍｍ、２２０.４ ｍｍ 和 ２２１.７ ｍｍꎬ与土壤保持服务弹性的变化不同ꎬ产水服务弹性变化甚微ꎮ 由上

文研究可知ꎬ生态工程区内植被覆盖度有大幅增长ꎬ其却未对产水服务弹性产生影响ꎬ这可能是由于产水服务

对植被覆盖度变化的敏感性较低ꎬ或影响产水服务的因素比较复杂ꎮ 每个时期内ꎬ生态工程增加的产水深度

分别为 ２０.９ ｍｍ、２１.０ ｍｍ、２３.４ ｍｍ 和 ３１.２ ｍｍꎬ产水能力增强的区域面积分别为 １３９.１ ｋｍ２、１０７.４ ｋｍ２、１５５.４
ｋｍ２、４８５.５ ｋｍ２ꎬ二者的变化趋势并不一致ꎬ产水能力呈不断增长趋势ꎬ产水能力增长的区域面积呈波动增加

趋势(图 ８)ꎮ 受产水增加能力和产水增加区面积的双重影响ꎬ生态工程增加的产水总量分别为 ２.９×１０６ ｍ３、
２.３×１０６ ｍ３、３.６×１０６ ｍ３和 １.５×１０７ ｍ３ꎬ呈波动增长趋势ꎬ２００５—２０１０ 年最少ꎬ２０１５—２０１８ 年最多ꎮ 每个时期ꎬ
生态工程增强的产水服务区均集中分布在上游地区ꎬ表明产水服务增强区具有很强的空间依赖性ꎬ这可能与

上游的水源涵养生态功能有关ꎮ
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图 ８　 各个时期生态工程增加的产水能力分布

Ｆｉｇ.８　 Ｔｈｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｃａｐａｃｉｔｙ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｄｕｒｉｎｇ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｅｒｉｏｄｓ

４　 讨论与结论

４.１　 讨论

(１)生态工程区的识别方法

本研究中的生态工程区ꎬ排除那些实施了生态工程ꎬ但植被覆盖度变化不大ꎬ甚至有所降低的区域ꎮ 学者

的研究表明ꎬ由于生态工程的实施ꎬ对原生态系统扰动较大ꎬ新的植被在工程初期处于存活期ꎬ植被覆盖度较

低ꎬ从而导致该区域的植被覆盖度并未增加ꎬ甚至有所降低[３０]ꎮ 根据现有的研究成果ꎬ植被覆盖度的变化是

气候变化和人类活动综合作用的结果[３１]ꎬ因此ꎬ利用植被覆盖度变化提取生态工程区时ꎬ必须要厘清两个关

键问题ꎮ 第一ꎬ研究区是否实施了生态工程ꎬ是识别子研究区的前提条件ꎮ 本研究中主要是通过查阅县志、年
鉴、退耕还林项目工程等方面的统计资料ꎬ结合实地调研资料ꎬ确定研究区内实施生态工程的乡(镇)ꎮ 第二ꎬ
在实施生态工程的乡(镇)中ꎬ哪些区域的植被覆盖度增加是由生态工程引起的ꎮ 通过植被覆盖度指标提取

生态工程区时ꎬ存在一个假设ꎬ即在短时期内(３—５ 年)生态工程引起的植被覆盖度增长(增长量或增长率)ꎬ
远大于气候条件对植被覆盖度自然增长的影响ꎮ 这一假设ꎬ学者已在延河、窟野河、无定河以及北洛河等流域

的研究中得到验证[３２—３４]ꎮ 本研究中识别乡(镇)中具有生态效应的生态工程区ꎬ需要同时满足两个条件ꎬ一
是植被覆盖度增长量超过整个乡(镇)植被覆盖度的平均增长量ꎬ二是植被覆盖度增长率超过整个乡(镇)植
被覆盖度的平均增长率ꎮ 同时满足这两个条件ꎬ一是可以剔除植被覆盖度本底条件好ꎬ植被在自然条件下覆

盖度增长量较大的非生态工程区ꎬ二是可以剔除植被覆盖度增长块ꎬ但整体植被覆盖度偏低ꎬ很难产生生态效

应的生态工程区ꎮ 生态工程区识别的研究尺度选择在乡(镇)尺度ꎬ主要基于以下两点考虑ꎬ一是生态工程的

规划和实施是自上而下的ꎬ乡(镇)是政府规划和实施生态工程的最小行政单元ꎬ若把乡(镇)作为提取生态工

程区的最小尺度ꎬ可以通过统计年鉴、县志、文献、课题前期调研获得生态工程的实施情况ꎮ 二是延河流域乡

(镇)行政单元内部的地质地貌条件具有较高的一致性ꎬ在利用植被覆盖度提取生态工程区时ꎬ自然本地条件

的异质性对植被的生长和覆盖度的差异性影响较小ꎬ提取出来的生态工程区更准确[１０]ꎮ
(２)对识别出的生态工程区的检验

２３８４ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４３ 卷　
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对本研究中提取的生态工程区检验ꎬ主要是通过将提取出的每个时期生态工程区面积ꎬ与现有的研究成

果中生态工程区的面积以及统计资料、实地调查资料中所实施的生态工程区的面积进行对比ꎮ 结果表明ꎬ本
文提取的生态工程区面积与每个时期实施的生态工程区面积并不一致ꎬ但提取的生态工程区面积总和与实际

实施的总生态区面积高度吻合ꎮ ２０００—２００５ 年提取出的生态工程区面积是实际实施面积的 ７７.６％[３５]ꎬ这主

要是由于ꎬ在生态工程实施初期ꎬ有一部分生态工程区的植被覆盖度较低ꎬ没能产生生态效应ꎬ采用本文的方

法识别不出ꎬ也不是本文的研究对象ꎮ ２００５—２０１０ 年、２０１０—２０１５ 年及 ２０１５—２０１８ 年提取出来的生态工程

区面积远大于所实施的生态工程区面积[３６—３８]ꎬ这是由植被生长的周期性决定了生态工程的生态效应具有一

定的滞后性ꎬ前一时期的生态工程在后一时期才能产生生态效应ꎬ才会被识别出来[３９]ꎮ 四个时期提取的生态

工程区总面积占实际实施生态区总面积的 ９０％以上ꎬ二者高度吻合ꎮ 综上所述ꎬ文中提取的生态工程区是合

理的ꎬ提取生态工程区的方法不仅科学ꎬ而且更具有生态意义ꎮ 利用此方法可以提取出每个时期具有生态意

义的生态工程区ꎬ同时还揭示了生态工程的生态滞后效应ꎮ
４.２　 结论

土壤保持服务、产水服务与植被覆盖度之间具有相关性ꎬ是本研究的前提条件ꎬ因此本研究首先构建了土

壤保持服务、产水服务与林草植被覆盖度的一元回归关系式(Ｐ<０.００５)ꎮ 识别出每个研究期内能产生生态效

应的生态工程区ꎬ根据已经得出的土壤保持服务、产水服务与植被覆盖度的关系式ꎬ探讨由生态工程引起的植

被覆盖度变化ꎬ对土壤保持服务和产水服务的影响ꎮ 本研究得出的主要结论如下:
(１)２０００—２０１８ 年ꎬ延河流域土壤保持服务、产水服务均呈波动增长趋势ꎬ空间上ꎬ土壤保持服务高值区

呈现出由上游—中游—下游的摆动ꎬ产水服务高值区呈现出由下游—中游—上游的摆动ꎮ
(２)土壤保持服务、产水服务与林草植被覆盖度呈显著正相关的区域分别占 ５５.７％和 ２１％ꎬ呈显著负相

关区域很小ꎬ可以忽略不计ꎮ 土壤保持服务、产水服务对林草植被覆盖度变化的弹性分别为 ３８５５ ｔ / ｈｍ２和

２２４ ｍｍꎮ
(３)４ 个时期内ꎬ具有生态效应的工程区面积分别为 ８５４ ｋｍ２、９８０ ｋｍ２、８８１ ｋｍ２、１３４３ ｋｍ２ꎬ呈波动增长趋

势ꎬ在空间上呈现出全流域分布ꎬ突出重点区域ꎮ 生态工程的实施ꎬ增强了土壤保持能力和产水能力ꎬ每个时

期内ꎬ土壤保持服务增强区占比均超过 ５０％ꎬ产水服务增强区占比均低于 ５０％ꎮ
(４)４ 个时期内ꎬ生态工程增加的土壤保持量和产水量均呈波动增长趋势ꎬ表明土壤保持服务和产水服务

对生态工程的响应具有协同性ꎮ 土壤保持服务增强区的面积远大于产水服务增强区ꎬ土壤保持服务增强区在

全流域均有分布ꎬ而产水服务增强区仅分布在上游地区ꎬ表明土壤保持服务对生态工程更敏感ꎮ
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