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东北虎豹国家公园梅花鹿的空间遗传格局及其影响
因素

段兴汉１ꎬ２ꎬ３ꎬ吴　 峰１ꎬ２ꎬ３ꎬ张素青１ꎬ２ꎬ３ꎬ鲍　 蕾１ꎬ２ꎬ３ꎬ王红芳１ꎬ２ꎬ３ꎬ∗

１ 生物多样性与生态工程教育部重点实验室ꎬ北京　 １００８７５

２ 东北虎豹国家公园保护生态学国家林草局重点实验室ꎬ北京　 １００８７５

３ 北京师范大学生命科学学院ꎬ北京　 １００８７５

摘要:东北梅花鹿是东北虎豹国家公园主要的大型食草动物之一ꎬ是东北虎豹的主要猎物ꎬ对针阔混交林群落的维持有关键的

作用ꎬ探究其遗传多样性及空间遗传格局对东北梅花鹿的保护以及国家公园生态系统的健康至关重要ꎮ 在国家公园珲春保护

区内ꎬ通过非损伤方法获得遗传样本ꎬ利用微卫星标记ꎬ研究该梅花鹿种群的空间遗传格局及其影响因素ꎮ 结果表明:本研究区

梅花鹿种群平均期望杂合度为 ０.７２１ꎬ遗传多样性较为丰富ꎮ 有限的扩散能力常常导致种群在遗传距离上具有显著的空间自相

关模式ꎬ本研究区梅花鹿种群在 ０—１ｋｍ 距离等级内在遗传距离上具有显著的空间自相关现象ꎬ据此可推测ꎬ该地区梅花鹿扩

散距离为 １ｋｍ 左右ꎮ ＳＴＲＵＣＴＵＲＥ 分析表明ꎬ珲春地区梅花鹿种群不存在明显的遗传分化ꎮ 各种空间变量可以显著影响物种

的遗传分化ꎮ 本研究选取海拔、坡度、坡向、地表起伏率、人类干扰 ５ 个变量ꎬ研究其对梅花鹿种群遗传结构的影响ꎬ这５ 个变量

多被认为与大中型哺乳动物扩散阻碍相关ꎮ 依据 ５ 个变量建立了 ３３６ 个阻力模型ꎬ并进行偏曼特尔检验ꎮ 其中ꎬ依据海拔、坡
向、地表起伏率、人类干扰假设建立的 ２４６ 个阻力模型与遗传距离之间的关系并不显著ꎬ综合所有变量的 １５ 个生境适宜性模型

阻力模型与遗传距离的关系也都不显著ꎮ 在依据坡度假设建构的 ７５ 个阻力模型中ꎬ只有 １ 个模型与遗传距离有显著的正相关

关系ꎬ该模型同时也是在控制空间自相关影响后ꎬ在所有模型中与遗传距离相关性最高的模型ꎮ 根据该模型推测ꎬ最适宜梅花

鹿扩散的坡度为 １０°ꎬ梅花鹿可能倾向于利用缓坡进行扩散ꎮ 结果对东北虎豹国家公园梅花鹿种群的保护具有重要意义ꎮ
关键词:空间遗传格局ꎻ梅花鹿ꎻ遗传多样性ꎻ非损伤方法ꎻ微卫星
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ｆｏｒ ｔｈｅ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｉｋａ ｄｅｅｒ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｐａｒｋ.

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ: ｓｐａｔｉａｌ ｇｅｎｅｔｉｃ ｐａｔｔｅｒｎꎻ Ｓｉｋａ ｄｅｅｒꎻ ｇｅｎｅｔｉｃ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙꎻ ｎｏｎ￣ｉｎｖａｓｉｖｅ ｍｅｔｈｏｄｓꎻ ｍｉｃｒｏｓａｔｅｌｌｉｔｅ

空间遗传格局是物种在种群内或种群间遗传多样性的空间分布格局ꎬ种群遗传学过程是空间遗传格局形

成的基础ꎬ而景观中斑块、基质的空间配置、物种性状差异可能增加了空间遗传格局的复杂性[１]ꎮ 然而ꎬ在不

同物种或者不同生境下ꎬ这一期望格局的强度却存在较大变异ꎬ主要原因是景观基质可能影响种群间的功能

连通度ꎮ 多项研究表明ꎬ地理距离、地形、人造景观、土壤类型、温度、湿度等都对动植物分布有显著的影

响[２—５]ꎮ 因此ꎬ探究物种的空间遗传格局ꎬ分析格局形成的过程ꎬ有效识别可能的基因流障碍ꎬ可为制定有效

种群保护策略提供依据ꎮ
东北梅花鹿(Ｃｅｒｖｕｓ ｎｉｐｐｏｎ ｈｏｒｔｕｌｏｒｕ)是我国仅存梅花鹿三个亚种之一ꎬ种群数量相对较大ꎮ 主要分布于

我国吉林省、黑龙江以及俄罗斯滨海边疆区连片的广大地区ꎮ 然而东北梅花鹿的空间分布十分不均匀ꎮ 在我

国ꎬ东北梅花鹿种群密度最高的地区为吉林省珲春市境内的中俄边境线附近ꎬ而在其他大部分地区东北梅花

鹿种群密度低[６]ꎮ 梅花鹿作为食物链的初级消费者ꎬ该物种对植物群落的结构与功能具有很强的塑造作

用[７]ꎮ 此外ꎬ梅花鹿也是该地区旗舰物种东北虎(Ｐａｎｔｈｅｒａ ｔｉｇｒｉｓ ａｌｔａｉｃａ)、远东豹(Ｐａｎｔｈｅｒａ ｐａｒｄｕｓ ｏｒｉｅｎｔａｌｉｓ)主
要猎物ꎬ大型有蹄类动物的可获得性与捕食者密度增加直接相关[８]ꎬ因此梅花鹿对虎豹种群的分布与密度具

有一定的限制作用ꎮ
本研究基于非损伤样品对虎豹国家公园的梅花鹿进行遗传多样性和空间遗传格局分析ꎬ以期了解该种群

现有遗传多样性水平以及影响其空间遗传格局的环境因素和人为因素ꎮ

１　 材料与方法

１.１　 样品采集与处理

本研究于 ２０１８ 年 ８ 月至 ２０２０ 年 １ 月多次在东北虎豹国家公园东部的中俄边境附近采集梅花鹿粪便样

品 １１０ 份(图 １)ꎮ 为了满足本研究需要ꎬ本研究采取嵌套式采样策略[９]ꎬ即在大、中、小不同距离等级下确保

采集到的一定数量的样品ꎮ
粪便样品采集时佩戴一次性聚乙烯手套(ＰＥ 手套)或使用一次性筷子ꎬ为防止交叉污染ꎬ采样工具用后

即换ꎮ 采集的样品原则上仅采集新鲜的粪便ꎮ 每堆粪便挑取 ５—８ 粒ꎬ装入 ５０ｍｌ 离心管中ꎬ记录全球定位系
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统(ＧＰＳ)坐标ꎬ避光处理ꎻ为了更好保存粪便样品中的 ＤＮＡꎬ需要对样品尽快干燥处理:(１)倒入适量 ９５％无

水乙醇ꎬ液面高度以没过管内样品为宜ꎻ(２)浸泡 ２４ｈ 后将无水乙醇倒出ꎬ加入足量变色硅胶ꎬ加入无水乙醇

或变色硅胶后ꎬ样品可以常温保存ꎬ否则应当低温或冷冻保存ꎻ(３)每隔一周检查离心管内硅胶的颜色ꎬ应在

硅胶完全变红之前及时更换ꎬ多数样品在更换 １—３ 次即可保持硅胶不再变色ꎮ
样品质量信息的现场判断较为重要ꎬ因为样品越新鲜ꎬＤＮＡ 降解越少ꎬ质量较差的样品往往导致扩增失

败ꎮ 在野外可根据如下标准判断梅花鹿粪便样品的新鲜程度:
ａ)分散程度ꎮ 粪球不成堆分布的ꎬ形态大小明显不同的几堆粪便混杂在一起的ꎬ应当舍弃ꎮ
ｂ)表面物理特征ꎮ 新鲜粪便表面一般呈现黄色或深褐色ꎬ粪球形状饱满ꎬ表面光亮、黏滑ꎬ没有裂纹ꎬ不

长霉ꎮ 粪便在野外暴露一定时间后表面一般会变黑、变硬ꎬ表面出现裂纹ꎬ裂纹越多说明在野外暴露时间

越久ꎮ
ｃ)软硬程度ꎮ 一般来说粪便越软越新鲜ꎮ
ｄ)被枯枝落叶、积雪等覆盖的一般不新鲜ꎬ可根据降雪时间判断粪便质量ꎮ
ｅ)梅花鹿卧迹内或 １ｍ 范围内、拨雪取食痕迹附近一般可寻获粪便ꎬ因此可根据卧痕、咬痕、足迹等新鲜

程度判断粪便新鲜程度ꎮ
ｆ)冬季采集的粪便一般都能够满足样品 ＤＮＡ 提取和分型的需要ꎬ但是冬季采集时要注意不要采集表面

开裂、位于落叶层以下或与土壤黏连的粪便ꎮ

图 １　 梅花鹿粪便样品分布图

Ｆｉｇ.１　 Ｍａｐ ｏｆ ｔｈｅ ｓｉｋａ ｄｅｅｒ ｆｅｃａｌ ｓａｍｐｌｅｓ

１.２　 粪便基因组提取、个体鉴定

本研究使用 ＱＩＡａｍｐ Ｆａｓｔ ＤＮＡ Ｓｔｏｏｌ Ｍｉｎｉ Ｋｉｔ (ＱＩＡａｍｐ)进行粪便基因组提取ꎮ 为确认粪便样品所属物

种ꎬ选用 Ｒｉａｚ 等[１０]开发的鹿科动物通用引物 １２ｓｒＲＮＡ 对粪便 ＤＮＡ 进行扩增ꎮ 引物序列如下ꎬＦ: ＴＡＧ ＡＡＣ
ＡＧＧ ＣＴＣ ＣＴＣ ＴＡＧꎻＲ: ＴＴＡ ＧＡＴ ＡＣＣ ＣＣＡ ＣＴＡ ＴＧＣꎮ ＰＣＲ 反应体系为 ４０μＬ:２０μＬ ２ × ＥａｓｙＴａｑ ＰＣＲ
ＳｕｐｅｒＭｉｘꎬ０.８μＬ ＢＳＡꎬ引物各 ０. ８μＬ(１０μＭｏｌ)ꎬ４μＬＤＮＡ 模板ꎬ加 １３. ６μＬ 超纯水补足ꎮ 聚合酶链式反应

(ＰＣＲ)程序为:９４℃预变性 ５ｍｉｎꎻ９４℃变性 ３０ｓꎬ５１℃退火 ３０ｓꎬ７２℃延伸 ３０ｓꎬ３５ 个循环ꎻ７２℃延伸 １０ｍｉｎꎮ 本
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研究测序和引物合成由北京擎科新业生物技术有限公司完成ꎮ 测序结果质量使用 Ｃｏｄｏｎｃｏｄｅ Ａｌｉｇｎｅｒ ６.０.２ 进

行检测ꎮ 利用美国国立生物技术信息中心(ＮＣＢＩ)数据库进行数据比对(ｈｔｔｐｓ: / / ｗｗｗ.ｎｃｂｉ.ｎｌｍ.ｎｉｈ.ｇｏｖ / )ꎬ设
置匹配度 １００％ꎬ确定粪便样品所属物种ꎮ
１.３　 微卫星的筛选和分型

本研究根据过去使用率较高的有蹄类动物微卫星序列ꎬ筛选出 ９ 对稳定扩增且多态性较高的引物

(表 ２)ꎮ 扩增体系:Ｔａｋａｒａ Ｔａｑ ＨＳ ０.５μＬꎬ１０Ｘ ＰＣＲ Ｂｕｆｆｅｒ (Ｍｇ２＋ Ｐｌｕｓ) ２μＬꎬｄＮＴＰ Ｍｉｘｔｕｒｅ ２μＬꎬ引物各 ０.５μＬꎬ
ＢＳＡ １μＬꎬＤＮＡ 模板 ３μＬꎬ加超纯水至 ２０μＬꎮ 扩增程序:９５℃预变性 ５ｍｉｎꎻ９５℃变性 ３０ｓꎬ退火 ３０ｓꎬ７２℃延伸

１ｍｉｎꎬ进行 ３５ 个循环ꎻ７２℃终延伸 １０ｍｉｎꎮ ＰＣＲ 扩增产物使用 ＡＢＩ ３７３０ 测序仪测序ꎮ 微卫星数据的读取和校

正在 Ｇｅｎｅｍａｐｐｅｒ ４.０ 中完成ꎮ
由于粪便 ＤＮＡ 质量差ꎬ等位基因容易丢失ꎮ 为了避免这种现象ꎬ本研究采用多管扩增法(ｍｕｌｔｉ － ｔｕｂｅ

ＰＣＲ)进行个体基因型确定[１１]ꎬ基本方法如下:杂合子由至少两次相同的分型结果确定ꎬ而纯合子则由 ３ 次相

同分型结果确定ꎮ 每份样品每个位点先进行 ４ 次重复扩增ꎬ判断基因型结果ꎻ对仍然无法确定分型情况的样

品再进行 ３ 次独立扩增ꎬ判断基因型ꎮ 此后仍无法确定基因型的样品ꎬ则将该个体的该位点处理为缺失数据ꎮ
１.４　 数据分析

１.４.１　 遗传多样性

利用 ＧＩＭＬＥＴ １.３.１[１２]计算微卫星位点的鉴别能力:同一性概率(ＰＩＤ)和同怀群同一性概率(ＰＩＤｓｉｂｌｉｎｇ)ꎻ

使用 ＭＩＣＲＯ－ＣＨＥＣＫＥＲ[１３]检查各微卫星位点是否存在无效等位基因、等位基因丢失的现象ꎮ 使用 ＣＥＲＶＵＳ
和 ＦＳＴＡＴ ２.９.３.２[１４]计算位点等位基因数量(Ｎａ)、有效等位基因数量(Ｎｅ)、观测杂合度(ＨＥ)、期望杂合度

(ＨＯ)、多态信息含量(ＰＩＣ)等种群遗传学指标ꎻ使用 Ｇｅｎｅｐｏｐ ３.４[１５]检查每个位点的哈温平衡和连锁平衡ꎮ
使用 ＣＥＲＶＵＳ[１６]进行个体鉴别ꎮ

１.４.２　 聚类分析

使用 ＳＴＲＵＣＴＵＲＥ ２.３.４[１７]软件对鉴定的所有梅花鹿个体遗传结构进行分析ꎮ 计算过程采用混合祖先模

型和等位基因关联模型ꎬ开始时的预迭代次数为 １０５ꎬ马尔可夫链蒙特卡罗迭代(ＭＣＭＣ)重复次数为 １０４次ꎬＫ
值范围定为 Ｋ＝ １—６ꎬ对每个 Ｋ 进行 ２０ 次重复运算ꎮ 利用 Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ Ｈａｒｖｅｓｔｅｒ 最大似然值以及 ΔＫ 随 Ｋ 值的变

化ꎬ综合判断梅花鹿种群的最优分组ꎮ
使用 ＧｅｎＡｌＥｘ ６.５[１８]对鉴定的所有梅花鹿个体做主坐标分析ꎮ

１.４.３　 空间自相关分析

有限的扩散能力常常导致种群在遗传距离上具有显著的空间自相关模式[１９]ꎮ 本研究首先使用 ＭＳＡ
４.０５[２０]软件计算个体两两之间的遗传距离ꎬ距离指标为共有等位基因比例ꎮ 个体间的地理距离ꎬ以及空间自

相关检验都在 ＧｅｎＡＩＥｘ 中进行ꎮ 空间自相关检验的置换数设置为 ９９９ 次ꎮ
１.４.４　 空间变量对遗传分化影响分析

本研究主要分析了海拔、坡度、坡向、地表起伏率(Ｓｕｒｆａｃｅ Ｒｅｌｉｅｆ Ｒａｔｉｏꎬ ＳＲＲ)、人类干扰 ５ 个变量对梅花

鹿种群遗传结构的影响ꎮ 这 ５ 个变量多被认为与大中型哺乳动物扩散阻碍相关[２１]ꎮ 前四个变量来自于分辨

率 ３０ｍ×３０ｍ 的 ＤＥＭ 数据(ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｕｓｇｓ.ｇｏｖ / )ꎮ 人类干扰使用道路、居民点图层进行模拟ꎮ
各种环境变量的阻力模型通过 ＡｒｃＧＩＳ １０.１ 中的“空间分析工具”下的“重分类工具”建立ꎮ
(１)海拔:随海拔升高温度降低ꎬ因此海拔可能影响梅花鹿的食物可获得性ꎬ对梅花鹿来说可能存在一个

最适海拔ꎮ 本研究利用逆高斯方程模拟[２２]海拔高度对扩散的影响:

Ｒ ＝ Ｒｍａｘ ＋ １ － Ｒｍａｘ × ｅ
－ Ｅｌｅｖ. －Ｅｏｐｔ( ) ２

２×Ｅ２ＳＤ

海拔高度分为 ９ 组ꎬ每组间距 １００ｍꎮ Ｒｍａｘ为最大阻力值ꎬ分别设为 ２、１０、１００、５００、１０００ꎮ Ｅｏｐｔ 为梅花鹿扩

散最适海拔高度ꎬ分别设为 ２００、３００、４００、５００ｍꎮ ＥＳＤ 分别设为 ５０、１００、２００ｍꎮ 基于以上 ３ 个参数ꎬ建立 ６０ 个
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海拔高度阻力模型ꎮ

表 １　 各种变量对梅花鹿种群遗传格局影响的假设

Ｔａｂｌｅ １　 Ｈｙｐｏｔｈｅｓｉｓ ｏｆ ｔｈｅ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｖａｒｉａｂｌｅｓ ｏｎ ｇｅｎｅｔｉｃ ｐａｔｔｅｒｎ ｏｆ ｓｉｋａ ｄｅｅｒ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ

变量 Ｖａｒｉａｂｌｅｓ 假设 Ｈｙｐｏｔｈｅｓｉｓ

海拔 Ｅｌｅｖａｔｉｏｎ 海拔与食物可获得性密切相关ꎬ且海拔升高温度降低ꎻ对梅花鹿来说应该存在一个最适海拔ꎬ
高于或低于这个最适值ꎬ不适宜梅花鹿生存繁衍ꎮ

坡度 Ｓｌｏｐｅ 动物个体穿越陡坡会引起较大的能量消耗ꎬ梅花鹿倾向于利用较缓坡度进行扩散ꎮ

坡向 Ｓｌｏｐｅ ａｓｐｅｃｔ 坡向不同ꎬ温度、湿度等微生境不同ꎮ

地表起伏率 Ｓｕｒｆａｃｅ Ｒｅｌｉｅｆ Ｒａｔｉｏꎬ ＳＲＲ 即地形复杂程度ꎬ与梅花鹿能量消耗相关ꎬ地形复杂程度越高ꎬ梅花鹿扩散时的能量消耗
越大ꎮ

人类干扰 Ｈｕｍａｎ Ｄｉｓｔｕｒｂａｎｃｅ 梅花鹿倾向于远离人类干扰严重的地区ꎮ

(２)坡度:从运动时的能量消耗角度推测ꎬ梅花鹿可能更倾向于利用较缓坡度ꎮ 本研究用逆高斯方程模

拟坡度对梅花鹿扩散的阻碍作用:

Ｒ ＝ Ｒｍａｘ ＋ １ － Ｒｍａｘ × ｅ
－

θ－θｏｐｔ( ) ×１０×π
１８０°[ ] ２

２×
θＳＤ×１０×π

１８０°( ) ２

坡度分为 ９ 组ꎬ每组间距 ７°ꎮ Ｒｍａｘ 为最大阻力值ꎬ分别设为 ２、１０、１００、５００、１０００ꎬ θｏｐｔ 为梅花鹿扩散最适坡度ꎬ
分别设为 ５°、１０°、１５°、２０°、３０°ꎬ θＳＤ 分别设为 ２°、５°、１０°ꎮ 基于以上 ３ 个参数ꎬ建立 ７５ 个坡度阻力模型ꎮ

(３)坡向:坡向不同ꎬ温度、湿度等微生境不同ꎬ从而可能影响梅花鹿的生境选择和扩散通道的选择ꎮ 用

热负荷指标函数模拟坡向对梅花鹿的扩散阻碍[２２]:

Ｒ ＝
１ － ｃｏｓ θ － θｏｐｔ( )

２
é

ë
ê
ê

ù

û
ú
ú

ｘ

× Ｒｍａｘ ＋ １

坡向分为 ９ 组ꎬ８ 组为坡向组ꎬ一组为平面组(－１°)ꎮ 坡向组每组范围为 ４５°ꎬ平面组赋值为 Ｒｍａｘ / ２ꎬ其他

按上述函数进行赋值ꎮ Ｒｍａｘ 分别设为 ２、１０、１００、５００、１０００ꎬ θｏｐｔ 分别设为 ０°、４５°、９０°、１３５°、１８０°、２２５°、２７０°、
３１５°ꎮ ｘ 设为 ０.５、２、１０ꎮ 基于以上 ３ 个参数ꎬ建立坡向阻力模型 １２０ 个ꎮ

(４)地表起伏率:地表复杂程度将影响梅花鹿运动时的能量消耗ꎬ地形复杂程度越高ꎬ梅花鹿扩散时的能

量消耗越大ꎮ ＳＲＲ 对动物扩散的阻力由以下函数进行模拟[２２]:

Ｒ ＝ ＳＲＲｘ( ) × Ｒｍａｘ ＋ １

建立 ＳＲＲ 阻力模型之前ꎬ首先下载 Ｇｅｏｍｏｒｐｈｏｍｅｔｒｙ ａｎｄ Ｇｒａｄｉｅｎｔ Ｍｅｔｒｉｃｓ ２. ０ 工具 ( ｈｔｔｐｓ: / / ｇｉｔｈｕｂ. ｃｏｍ /
ｊｅｆｆｒｅｙｅｖａｎｓ / ＧｒａｄｉｅｎｔＭｅｔｒｉｃｓ)ꎬ并使用 ＡｒｃＣａｔａｌｏｇ 加载至工具箱中ꎬ然后打开 ＡｒｃＭａｐꎬ使用该工具中的 Ｓｕｒｆａｃｅ
Ｒｅｌｉｅｆ Ｒａｔｉｏ 工具对研究区域的 ＤＥＭ 进行重分类:分析窗口设置为“Ｃｉｒｃｌｅ”ꎬ半径分别设置为 ２、１０、２５、５０ꎬ分
析单元为“Ｃｅｌｌ”ꎮ 再对 ４ 个不同半径的 ＳＲＲ 栅格图层分别进行重分类ꎬＳＲＲ 值共分为 １０ 组ꎬ每组组距为 ０.１ꎮ
Ｒｍａｘ 分别设为 ２、１０、１００、５００、１０００ꎬｘ 分别为 ０.５、２、１０ꎮ 建立 ＳＲＲ 阻力模型 ６０ 个ꎮ

(５)建立人类干扰阻力模型 ６ 个ꎮ 根据居民点、道路分布情况ꎬ首先在 ＡｒｃＭａｐ 中使用 ＢｕｆｆｅｒＷｉｚａｒｄ 工具ꎬ
对道路、村、镇矢量分别设置 １ｋｍ、１.５ｋｍ、３ｋｍ 缓冲区ꎻ然后使用 Ｕｎｉｏｎ 工具ꎬ将 ３ 个缓冲区图层合并ꎬ在属性

表中新建一列ꎬ使用“Ｆｉｅｌｄ ｃａｌｃｕｌａｔｏｒ”将该列赋值为 １０ꎬ同时用同样的方法将研究区矢量图的该列赋值为 １ꎻ
再次使用 Ｕｎｉｏｎ 工具将两个图层合并ꎮ 最后使用“Ｃｉｒｃｕｉｔｓｃａｐｅ ｆｏｒ Ａｒｃｇｉｓ”工具ꎬ将矢量转换为栅格格式ꎮ 使用

重分类功能ꎬ将不包含居民点和道路的栅格的阻力值设置为 １ꎬ其他栅格的阻力值 Ｒ 分别设为 ２、１０、１００、２５０、
５００、１０００ꎮ

(６)建立空间距离阻力模型 １ 个ꎮ 对 ＤＥＭ 栅格进行重分类ꎬ将所有栅格赋值为 １ꎬ以便后续分析中排除

空间自相关对遗传距离的影响ꎮ

５８１７　 １７ 期 　 　 　 段兴汉　 等:东北虎豹国家公园梅花鹿的空间遗传格局及其影响因素 　
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(７)利用生境适宜性模型建立 １５ 个阻力模型ꎮ 首先使用ＭａｘＥｎｔ ３.４.１[２３]制作生境适宜性图层ꎬ选取的变

量为海拔、坡度、坡向、地表起伏率等 ４ 个环境变量以及与居民点距离、与省道距离 ２ 个人类干扰变量ꎮ 这些

变量数据来源及处理方法如上所述ꎮ 考虑到变量间可能存在相关性影响模型精度ꎬ先对所有变量因子做相关

性分析ꎬ去除相关系数绝对值大于 ０.７５ 的变量ꎮ 共计 ３７９ 个梅花鹿出现点数据来源于梅花鹿粪便样品坐标

以及本实验室近几年红外相机数据ꎮ 本研究选择线性、二次方、乘积和多拐点阈值关系等 ４ 种运算方法的综

合运用ꎻ由于测试样本比例对模型预测精度有一定影响ꎬ所以本研究首先以不同的测试样本比例进行模拟ꎬ每
个比例重复 １０ 次ꎬ筛选出平均 ＡＵＣ 最高(２５％ꎬ０.８６１)的一个生境适宜性图层ꎮ

随后依据该模型建立 １５ 个阻力模型ꎮ 由于该图层取值范围为 Ｈ ＝ ０—１ꎬ值越大代表生境适宜性越高ꎬ所
以根据以下方式进行重分类:

Ｒ ＝ １ － Ｈ( ) ｘ × Ｒｍａｘ ＋ １
生境适宜性值共分为 １０ 组ꎬ每组组距为 ０.１ꎮ Ｒｍａｘ 分别设为 ２、１０、１００、５００、１０００ꎬｘ 分别为 ０.５、２、１０ꎮ
阻力模型建立完成后ꎬ使用 Ｃｉｒｃｕｉｔｓｃａｐｅ ｆｏｒ ＡｒｃＧＩＳ 工具生成各变量的不同模型的阻力矩阵ꎮ 计算模式为

成对的模式、连接附近 ８ 个栅格ꎮ
使用 Ｒ 包 ｅｃｏｄｉｓｔ[２４] 进行偏曼特尔检验ꎬ在排除空间自相关(ＩＢＤ)的影响后ꎬ分析遗传距离(ＧＤ)和景观

阻力(ＬＲ)的相关性ꎮ 可表示为 ＧＤ￣ＬＲ ｜ ＩＢＤ ꎬ其中 ＧＤ 为遗传距离ꎬＬＲ 为景观变量阻力ꎬＩＢＤ 为空间自相关ꎮ
对任一景观变量模型进行检验时ꎬ当 ＧＤ—ＬＲ ｜ ＩＢＤ 的结果显著ꎬ而 ＧＤ—ＩＢＤ ｜ ＬＲ 的结果不显著时ꎬ才认定该

模型能够解释个体间的遗传变异模式[２１]ꎮ

２　 结果与分析

２.１　 物种鉴定和微卫星分型

使用 １２ｓｒＲＮＡ 对 １１０ 份粪便样品进行扩增ꎬ其中 １０１ 份样品测序成功ꎮ 通过基于局部比对算法的搜索工

具(ＢＬＡＳＴ)分析ꎬ除了 ７ 份样品为狍(Ｃａｐｒｅｏｌｕｓ ｃａｐｒｅｏｌｕｓ)粪便外ꎬ其他 ９４ 份样品均为梅花鹿粪便样品ꎮ 利用

Ｇｉｍｌｅｔ 软件计算发现ꎬ这 ９ 对微卫星位点的联合识别分辨率较高ꎮ ＰＩＤｕｎｂｉａｓｅｄ ＝ ７.８９２×１０－１０ꎬＰＩＤｂｉａｓｅｄ ＝ １.４６８×

１０－９ꎬＰＩＤｓｉｂｌｉｎｇ ＝ ３.６６３×１０－４ꎻ通过 Ｃｅｒｖｕｓ 软件进行个体鉴别ꎬ在成功扩增的 ８７ 份样品中ꎬ鉴别出 ８６ 个个体ꎮ 在

所使用的 ９ 个微卫星位点中ꎬ所有位点都符合遗传连锁平衡ꎬＲＴ１、ＲＭ１８８、ＢＭ６５０６ 显著的偏离哈温平衡ꎬ且
可能存在无效等位基因ꎮ 由于这三个位点在梅花鹿种群遗传多样性研究中广泛使用ꎬ且 ＲＴ１ 和 ＲＭ１８８ 具有

较高的等位基因数量和遗传多样性ꎬ为个体鉴定提供了更精准的信息ꎬ本研究保留这三个位点ꎮ
２.２　 种群遗传多样性

本研究所使用的 ９ 对微卫星的等位基因数量在 ４—１１ 之间ꎬ共扩增出 ６８ 个等位基因(表 ２)ꎮ 平均每个

位点有 ７.５６ 个等位基因ꎬ其中 ＲＴ１ 等位基因最多ꎬ有 １１ 个等位基因ꎬＢＭ６５０６ 位点等位基因最少ꎬ有 ４ 个等位

基因ꎮ 这 ９ 个梅花鹿微卫星位点平均多态信息含量(ＰＩＣ)为 ０.６８３ꎬ除 ＢＭ６５０６(ＰＩＣ ＝ ０.４１０)之外ꎬ其余位点

的多态信息含量都在 ０.６３１—０.７９８ 之间ꎬ由于 ＰＩＣ>０.５ 为高度多态性ꎬ０.２５≤ＰＩＣ≤０.５ 为中度多态性ꎬ因此ꎬ
ＢＭ６５０６ 为中度多态性位点ꎬ其余均为高度多态性位点ꎮ 观测杂合度位于 ０.３４６—０.８８６ 之间ꎬ平均观测杂合

度为 ０.６８９ꎻ期望杂合度位于 ０.４７２—０.８４２ 之间ꎬ平均期望杂合度为０.７２１ꎮ 期望杂合度普遍高于观测杂合度ꎮ
２.３　 种群遗传结构

ＳＴＲＵＣＴＵＲＥ 得出聚类数量估计值ꎮ Ｌ(Ｋ)峰值出现在 Ｋ ＝ １(图 ２)ꎬ因此该地区梅花鹿最有可能的分群

数量为 Ｋ＝ １ꎬ当 Ｋ>１ 时ꎬ种群中的个体被分到不同群的比例大致相当ꎬ说明本研究的目标种群栖息的景观中

不存在显著的屏障效应ꎮ
主坐标分析(ＰＣｏＡ)表明(图 ３)ꎬ所有样品点未形成明显的聚集分布ꎮ 结合 ＳＴＲＵＣＴＵＲＥ 和 ＰＣｏＡ 结果ꎬ

推测该地区没有明显的遗传分组ꎬ该种群处于哈温平衡ꎮ

６８１７ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４３ 卷　



ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｅｃｏｌｏｇｉｃａ.ｃｎ

表 ２　 野生东北梅花鹿种群 ９ 个微卫星位点分析

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｔｈｅ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ９ ｍｉｃｒｏｓａｔｅｌｌｉｔｅｓ ｌｏｃｕｓ ｉｎ ｗｉｌｄ ｓｉｋａ ｄｅｅｒ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ

引物
Ｐｒｉｍｅｒｓ

退火温度
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图 ２　 采用贝叶斯聚类分析方法得到的聚类数量估计值

　 Ｆｉｇ. ２ 　 Ｅｓｔｉｍａｔｅｄ ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｃｌｕｓｔｅｒｓ ｉｎｆｅｒｒｅｄ ｕｓｉｎｇ Ｂａｙｅｓｉａｎ

ｃｌｕｓｔｅｒｉｎｇ ａｎａｌｙｓｉｓ

Ｌ(Ｋ)的峰值出现在 Ｋ＝ １ 处

２.４　 空间自相关分析

对该地区东北梅花鹿种群 ８５ｋｍ 范围内的空间自

相关分析表明ꎬ该地区的梅花鹿出现一定的空间结构ꎮ
在第一个(０—５ｋｍꎬｒ ＝ ０.０１７ꎬＰ ＝ ０.００３)、第二个(５—
１０ｋｍꎬｒ＝ －０.００９ꎬＰ ＝ ０.０４３)空间等级表现为显著的空

间自相关系数ꎮ 在 ０—８５ｋｍ 内的所有距离等级内ꎬｒ 值
有正有负ꎬ呈现明显的波动格局(图 ４)ꎮ

对该地区东北梅花鹿种群 １０ｋｍ 范围内的空间自

相关分析表明ꎬ该地区的梅花鹿出现一定的空间结构ꎮ
在第 １ 个(０—１ｋｍꎬｒ ＝ ０.０４３ꎬＰ ＝ ０.００２)、第 ９ 个(８—
９ｋｍꎬｒ ＝ － ０. ０３０ꎬＰ ＝ ０. ０３９)、第 １０ 个 ( ９—１０ｋｍꎬ ｒ ＝
－０.０２５ꎬＰ ＝ ０.０１６)空间等级表现为显著的空间自相关

系数ꎮ 在 ０—１０ｋｍ 内的所有距离等级内ꎬｒ 值有正有

负ꎬ呈现明显的波动格局(图 ４)ꎮ
２.５　 空间变量对遗传分化影响分析

利用 ＡｒｃＧＩＳ 建立共计 ３３６ 个阻力模型ꎬ其中海拔

阻力模型 ６０ 个ꎬ坡度阻力模型 ７５ 个ꎬ坡向阻力模型 １２０ 个ꎬ地表起伏率阻力模型 ６０ 个ꎬ人类干扰阻力模型 ６
个ꎬ生境适宜性阻力模型 １５ 个ꎮ

在所有 ３３６ 个模型中ꎬ依据海拔、坡向、地表起伏率、人类干扰假设建立的 ２４６ 个阻力模型与遗传距离之

间的关系并不显著(Ｐ>０.０５)ꎮ 在依据坡度假设建构的 ７５ 个阻力模型中ꎬ只有 １ 个模型与遗传距离有显著的

正相关关系(Ｐ<０.０５ꎬ表 ３)ꎬ该模型同时也是在控制空间自相关影响后ꎬ在所有模型中与遗传距离相关性最高

( ｒ＝ ０.０８８)的模型ꎮ 综合所有变量的 １５ 个生境适宜性模型阻力模型与遗传距离的关系也都不显著ꎮ

３　 讨论

３.１　 遗传多样性

遗传多样性是衡量生物种群健康程度的一项重要指标ꎮ 研究发现ꎬ虎豹国家公园梅花鹿种群每个位点平

均有 ７.５６ 个等位基因ꎬ平均观测杂合度为 ０.６８９ꎬ平均期望杂合度为 ０.７２１ꎮ 梅花鹿各地区亚种的遗传多样性

７８１７　 １７ 期 　 　 　 段兴汉　 等:东北虎豹国家公园梅花鹿的空间遗传格局及其影响因素 　
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图 ３　 梅花鹿种群的主坐标分析

Ｆｉｇ.３　 Ｐｒｉｎｃｉｐａｌ Ｃｏｏｒｄｉｎａｔｅｓ (ＰＣｏＡ) Ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｔｈｅ ｓｉｋａ ｄｅｅｒ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ

图中各点为本研究的全部样品

图 ４　 梅花鹿种群空间自相关分析

Ｆｉｇ.４　 Ｓｐａｔｉａｌ ａｕｔｏｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｓｉｋａ ｄｅｅｒ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ

已有许多报道(表 ４)ꎬ刘鑫鑫[３０]、王美楠[３１]、朱明月[３２]的目标种群均为野生东北亚种ꎬ且采样点与本研究采

样区域临近ꎬ均位于东北虎豹国家公园内或临近区域ꎮ 本研究期望杂合度数值略低于或等于以上三项研究ꎮ
东北梅花鹿在珲春保护区、汪清保护区、黑龙江绥阳老爷岭保护区等地呈现连续分布的格局ꎬ该地区没有阻碍
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梅花鹿扩散的高速公路、大型山脉或大型河流ꎮ 同时ꎬ各项研究采样时间也在 ５ 年之内ꎬ可认为该地区梅花鹿

种群没有较大波动ꎮ

表 ３　 排除空间自相关影响后最佳阻力模型

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｂｅｓｔ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｍｏｄｅｌｓ ｗｈｅｎ ｐａｒｔｉａｌｌｉｎｇ ｏｕｔ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＩＢＤ

阻力模型
Ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｍｏｄｅｌｓ

参数
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ ｖａｌｕｅｓ

偏曼特尔检验 ｒ 值
Ｐａｒｔｉａｌ Ｍａｎｔｅｌ ｒ Ｐ

海拔 Ｅｌｅｖａｔｉｏｎ Ｒｍａｘ ＝ ５００ꎻ Ｅｏｐｔ ＝ ５００ꎻ ＥＳＤ ＝ ２００ ０.０１３ ０.４１４

坡向 Ｓｌｏｐｅ ａｓｐｅｃｔ Ｒｍａｘ ＝ ２ꎻ θｏｐｔ ＝ ４５° ꎻ ｘ ＝ １０ ０.０６７ ０.１０４

坡度 Ｓｌｏｐｅ Ｒｍａｘ ＝ ２ꎻ θｏｐｔ ＝ １０° ꎻ θＳＤ ＝ ２ ０.０８８ ０.０３６∗

地表起伏率 ＳＲＲ Ｒｍａｘ ＝ ２ꎻ ｘ ＝ １０ꎻ ｒａｄｉｉ ＝ ５０ ０.０２４ ０.２４３

人类干扰 Ｈｕｍａｎ ｄｉｓｔｕｒｂａｎｃｅ Ｒｍａｘ ＝ ２ －０.０３０ ０.１９９

生境适宜性模型 Ｈａｂｉｔａｔ ｓｕｉｔａｂｉｌｉｔｙ ｍｏｄｅｌ Ｒｍａｘ ＝ １０ꎻ ｘ ＝ ５ －０.０２６ ０.３１９

　 　 ∗表示该模型与遗传距离有显著的正相关关系

表 ４　 不同地区野生梅花鹿基于微卫星的遗传多样性比较

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｇｅｎｅｔｉｃ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｍｉｃｒｏｓａｔｅｌｌｉｔｅ ｏｆ ｗｉｌｄ ｓｉｋａ ｄｅｅｒ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｒｅｇｉｏｎｓ

采样地点
Ｓａｍｐｌｅ ｌｏｃａｔｉｏｎｓ

亚种名
Ｓｕｂｓｐｅｃｉｅｓ ｎａｍｅ

采样时间
Ｓａｍｐｌｅ ｄａｔｅ

样本量
Ｓａｍｐｌｅ ｓｉｚｅ

位点数量
Ｌｏｃｉ ｎｕｍｂｅｒ

平均期望杂合度
Ｍｅａｎ ＨＥ

引证文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ

吉林珲春 东北亚种 ２０１８—２０２０ ８７ ９ ０.７２１ 本研究

黑龙江绥阳、吉林汪清 东北亚种 ２０１７—２０１８ ２１ ７ ０.８０４ 朱明月[３２]

吉林汪清 东北亚种 ２０１６ １７ １２ ０.７３０ 刘鑫鑫[３０]

吉林珲春、汪清、黑龙江老爷岭 东北亚种 ２０１１—２０１２ １５ １２ ０.７２１ 王美楠[３１]

四川若尔盖 四川亚种 １９６２—２００１ ２４ １６ ０.４７７ 吴华[３３]

四川若尔盖 四川亚种 — ７６ ９ ０.５６２ Ｈｅ 等[３４]

江西彭泽 华南亚种 ２００１—２００２ １１ １６ ０.５８５ 吴华[３３]

浙江临安等地 华南亚种 １９６２—２００２ １８ １６ ０.５８９ 吴华[３３]

通过与其他地区梅花鹿亚种对比发现ꎬ东北梅花鹿期望杂合度普遍高于其他亚种(表 ４)ꎮ 东北梅花鹿可

能比其他地区梅花鹿亚种保存有更多的遗传多样性ꎮ
栖息地范围以及生境质量可能是影响梅花鹿遗传多样性的一个重要因素ꎮ 我国境内的野生东北梅花鹿

种群靠近中俄边境线ꎬ主要分布在东北虎豹国家公园东部地区ꎮ 而在俄罗斯一侧的滨海边疆区(Ｐｒｉｍｏｒｓｋｙ
Ｋｒａｉ)存在着西南、中部、东南等 ３ 个相互联系着的大型梅花鹿种群ꎬ其中ꎬ西南种群分布范围位于中俄边境附

近[３５]ꎮ 经粗略估计ꎬ俄罗斯梅花鹿种群的分布面积约为中国境内野生东北梅花鹿分布区的 １７ 倍ꎮ 中国的梅

花鹿种群很可能是俄罗斯一侧梅花鹿的扩散种群ꎮ 同时ꎬ俄罗斯滨海边疆区人烟稀少ꎬ人类对生态环境的干

扰较小ꎬ有利于梅花鹿种群的繁衍和扩散ꎮ 更大的分布面积和更小的人类干扰则意味着可以供养更大的梅花

鹿种群ꎬ就可能会产生较高的遗传多样性ꎮ
在中国的其他梅花鹿分布区ꎬ梅花鹿原有生境逐渐被人类挤占ꎬ栖息地破碎化不断加剧ꎮ 例如ꎬ梅花鹿四

川亚种种群被限制在四川若尔盖县冻列、崇尔、热尔、占哇、降扎 ５ 个地区[３６]ꎻ梅花鹿华南亚种种群分布区被

分割为位于江西、安徽和浙江的桃红岭、天目山、黄衮山、大会山等多个相互隔离的区域内[３７]ꎮ
３.２　 遗传结构及影响因素分析

通过分析该种群的遗传结构可知ꎬ本研究区梅花鹿种群没有明显的遗传结构ꎬ这可以由研究区范围内的

地理、水文、人类干扰情况所解释ꎮ 该地区不存在大型山脉、大型河流和高等级的道路ꎬ因此也没有能够影响

梅花鹿扩散的客观障碍ꎮ 在梅花鹿分布区内ꎬ虽然存在一些硬化道路ꎬ但在野外可经常观察到有鹿群穿越ꎮ
此外ꎬ保护区内的居民点规模较小ꎬ也不太可能影响梅花鹿扩散ꎮ

对该地区东北梅花鹿种群 １０ｋｍ 范围内的空间自相关分析表明ꎬ在第 １ 个(０—１ｋｍ)、第 ９ 个(８—９ｋｍ)、

９８１７　 １７ 期 　 　 　 段兴汉　 等:东北虎豹国家公园梅花鹿的空间遗传格局及其影响因素 　
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第 １０ 个(９—１０ｋｍ)空间等级表现为显著的空间自相关系数ꎬ而其他距离等级的个体之间没有显著的相关关

系ꎮ 这说明遗传相关性仅存在于临近的个体之间ꎮ 据此可推测ꎬ该地区梅花鹿扩散距离为 １ｋｍ 左右ꎮ
利用 ＧＰＳ 项圈方法ꎬＫｉｍ 等[３８]得出韩国俗离山国家公园的梅花鹿的年度家域面积为(２.２４±１.５０) ｋｍ２ꎻ

Ｙｕ[３９]在日本日光国立公园测得雄鹿夏季家域面积(１.９３±０.５１) ｋｍ２ꎬ雌鹿夏季家域面积(１.１２±０.５７) ｋｍ２ꎻ而
Ｔａｋａｆｕｍｉ[４０]发现日本钏路湿地的梅花鹿平均家域面积为(６.８±１.８)ｋｍ２ꎮ 有研究表明ꎬ梅花鹿家域面积随着单

位面积内个体数量的增加而减小ꎮ 虽然梅花鹿存在季节性迁徙现象ꎬ但是梅花鹿一般在生长季又会迁回并利

用原来的栖息地ꎬ具有较强的家域固定性[４１]ꎬ因此ꎬ梅花鹿在交配时可能也会选择空间临近的个体ꎮ 本研究

结果在一定程度上与前人研究相符ꎮ
在梅花鹿的栖息地ꎬ除空间距离以外ꎬ还有很多其他环境因素可潜在影响梅花鹿种群的遗传模式ꎮ 过去

大量研究集中于梅花鹿的生境选择偏好ꎬ而基本没有研究探讨环境因素对梅花鹿遗传格局的影响ꎮ 本研究

中ꎬ只有坡度被证明与该地区梅花鹿种群遗传多样性的空间格局相关ꎮ 对梅花鹿生境选择和占域研究表明ꎬ
梅花鹿倾向于利用坡度小于 ２５°的区域[４２]ꎬ坡度平缓的区域ꎬ梅花鹿的占域率也相对较高[４３]ꎮ 这与梅花鹿生

存策略相一致ꎮ 梅花鹿倾向于在缓坡进行求偶、交配等活动ꎬ为了节约能量ꎬ梅花鹿也倾向于从平缓地带

扩散ꎮ
纳入研究的其他几个变量被认为是影响动物种群遗传模式的潜在因素ꎬ如 Ｍａ 等[２１]发现地表起伏率和坡

向影响了秦岭大熊猫的遗传格局ꎻ美洲旱獭的遗传格局受到海拔、道路、树木胸高直径、植被覆盖等因素的影

响[４４]ꎮ 同时ꎬ河流、坡向、水系等因素对美洲鼠兔种群的基因流造成显著影响[２２]ꎮ 然而ꎬ当栖息地高度连接

或栖息地与非栖息地之间的阻力差异较小ꎬ即景观结构无法对基因流造成限制时ꎬ往往无法检测到景观遗传

效应[４５]ꎮ
本研究虽然为每个变量构建一系列不同的阻力模型ꎬ但仍然未能探明其余变量与梅花鹿遗传格局的相关

性ꎮ 其他几个环境变量对梅花鹿遗传格局的影响可能受到遗传取样策略、景观要素分布格局等因素的共同影

响ꎮ 由于国家公园西部梅花鹿分布较为稀少ꎬ粪便采集难度大ꎬ因此本研究未能将研究区向西拓展ꎬ未能将国

家公园西部更大范围、更为复杂的各种环境特征纳入景观遗传学分析中ꎬ客观限制了本研究的深度和广度ꎮ
Ｍａｎｅｌ 等[４６]研究表明ꎬ样本量的多少以及样本的空间布局将极大地影响后续空间统计方法检测模式的能力ꎬ
非最佳采样方案需要更高的样本量ꎮ 此外ꎬ有关模拟研究证明ꎬ一种景观变量在栖息地和非栖息地间若存在

较高的对比度ꎬ则对该变量对种群遗传的影响的检测将更容易[４７]ꎬ而本研究所在区域未见有明显的边界将梅

花鹿种群相互分隔开来ꎮ
遗传位点取样的偏差也可能引起检验偏差ꎮ 当微卫星位点存在无效等位基因时ꎬ即在该位点存在不能成

功扩增的等位基因ꎬ一方面可能低估群体的遗传多样性ꎬ另一方面也容易使亲缘关系分析结果产生偏差ꎮ 尽

管如此ꎬ本文的遗传多样性估计结果基本和文献报道一致(表 ４)ꎮ 因此ꎬ尽管少部分使用的微卫星位点存在

无效等位基因对结果存在影响ꎬ但这种影响是有限的ꎮ
若想进一步验证梅花鹿的扩散是否倾向于避开陡坡或与其他变量相关ꎬ研究可结合无线电项圈技术以及

运动生理学相关研究ꎬ如将由项圈得到实际运动路径与模型模拟路径进行比较分析ꎬ或从生理学角度探讨穿

越不同景观要素时给动物带来的能量损耗ꎮ 为进一步研究东北虎豹国家公园各种环境变量对动物遗传格局

的影响ꎬ可选择旗舰物种东北虎、东北豹ꎬ或全域分布的狍、野猪等作为研究对象ꎬ可进一步为野生动物扩散廊

道设计提供指导ꎮ 高通量测序技术的发展为检测大量遗传标记与环境变量之间的关联提供技术支撑ꎬ景观基

因组学相关方法将弥补传统景观遗传学方法的不足ꎬ可以更加高效和准确地检测动物种群的微进化格局ꎮ
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[ ３ ] 　 Ｆｌｏｒｅｓ￣Ｍａｎｚａｎｅｒｏ Ａꎬ Ｌｕｎａ￣Ｂáｒｃｅｎａｓ Ｍ Ａꎬ Ｄｙｅｒ Ｒ Ｊꎬ Ｖáｚｑｕｅｚ￣Ｄｏｍíｎｇｕｅｚ Ｅ. Ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｃｏｎｎｅｃｔｉｖｉｔｙ ａｎｄ ｈｏｍｅ ｒａｎｇｅ ｉｎｆｅｒｒｅｄ ａｔ ａ ｍｉｃｒｏｇｅｏｇｒａｐｈｉｃ

ｌａｎｄｓｃａｐｅ ｇｅｎｅｔｉｃｓ ｓｃａｌｅ ｉｎ ａ ｄｅｓｅｒｔ￣ｄｗｅｌｌｉｎｇ ｒｏｄｅｎｔ. Ｅｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｅｖｏｌｕｔｉｏｎꎬ ２０１８ꎬ ９(１): ４３７￣４５３.

[ ４ ] 　 Ｔｈａｔｔｅ Ｐꎬ Ｊｏｓｈｉ Ａꎬ Ｖａｉｄｙａｎａｔｈａｎ Ｓꎬ Ｌａｎｄｇｕｔｈ Ｅꎬ Ｒａｍａｋｒｉｓｈｎａｎ Ｕ. Ｍａｉｎｔａｉｎｉｎｇ ｔｉｇｅｒ ｃｏｎｎｅｃｔｉｖｉｔｙ ａｎｄ ｍｉｎｉｍｉｚｉｎｇ ｅｘｔｉｎｃｔｉｏｎ ｉｎｔｏ ｔｈｅ ｎｅｘｔ ｃｅｎｔｕｒｙ:

ｉｎｓｉｇｈｔｓ ｆｒｏｍ ｌａｎｄｓｃａｐｅ ｇｅｎｅｔｉｃｓ ａｎｄ ｓｐａｔｉａｌｌｙ￣ｅｘｐｌｉｃｉｔ ｓｉｍｕｌａｔｉｏｎｓ. Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎꎬ ２０１８ꎬ ２１８: １８１￣１９１.

[ ５ ] 　 Ｅｍｅｌ Ｓ Ｌꎬ Ｏｌｓｏｎ Ｄ Ｈꎬ Ｋｎｏｗｌｅｓ Ｌ Ｌꎬ Ｓｔｏｒｆｅｒ Ａ. Ｃｏｍｐａｒａｔｉｖｅ ｌａｎｄｓｃａｐｅ ｇｅｎｅｔｉｃｓ ｏｆ ｔｗｏ ｅｎｄｅｍｉｃ ｔｏｒｒｅｎｔ ｓａｌａｍａｎｄｅｒ ｓｐｅｃｉｅｓꎬ Ｒｈｙａｃｏｔｒｉｔｏｎ ｋｅｚｅｒｉ ａｎｄ

Ｒ. ｖａｒｉｅｇａｔｕｓ: ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ｆｏｒｅｓｔ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ａｎｄ ｓｐｅｃｉｅｓ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ. Ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ Ｇｅｎｅｔｉｃｓꎬ ２０１９ꎬ ２０: ８０１￣８１５.

[ ６ ] 　 杨海涛ꎬ 谢冰ꎬ 韩思雨ꎬ 王天明ꎬ 冯利民. 吉林珲春自然保护区梅花鹿种群多度的季节分布及其影响因素. 北京师范大学学报: 自然科学

版ꎬ ２０１８ꎬ ５４(４): ４９８￣５０５.

[ ７ ] 　 Ａｕｇｕｓｔｉｎｅ Ｄ Ｊꎬ ＭｃＮａｕｇｈｔｏｎ Ｓ Ｊ. Ｕｎｇｕｌａｔｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｓｐｅｃｉｅｓ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｏｆ ｐｌａｎｔ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ: ｈｅｒｂｉｖｏｒｅ ｓｅｌｅｃｔｉｖｉｔｙ ａｎｄ ｐｌａｎｔ

ｔｏｌｅｒａｎｃｅ. Ｔｈｅ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｗｉｌｄｌｉｆｅ Ｍａｎａｇｅｍｅｎｔꎬ １９９８ꎬ ６２(４): １１６５.

[ ８ ] 　 Ｋａｒａｎｔｈ Ｋ Ｕꎬ Ｓｔｉｔｈ Ｂ Ｍ. Ｐｒｅｙ ｄｅｐｌｅｔｉｏｎ ａｓ ａ ｃｒｉｔｉｃａｌ ｄｅｔｅｒｍｉｎａｎｔ ｏｆ ｔｉｇｅｒ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ ｖｉａｂｉｌｉｔｙ. Ｒｉｄｉｎｇ ｔｈｅ ｔｉｇｅｒ: ｔｉｇｅｒ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｉｎ ｈｕｍａｎ￣

ｄｏｍｉｎａｔｅｄ ｌａｎｄｓｃａｐｅｓꎬ １９９９ꎬ １００￣１１４.

[ ９ ] 　 Ｂａｌｋｅｎｈｏｌ Ｎꎬ Ｃｕｓｈｍａｎ Ｓ Ａꎬ Ｓｔｏｒｆｅｒ Ａꎬ Ｗａｉｔｓ Ｌ Ｐ. Ｉｎｔｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ｌａｎｄｓｃａｐｅ ｇｅｎｅｔｉｃｓ￣ｃｏｎｃｅｐｔｓꎬ ｍｅｔｈｏｄｓꎬ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ. Ｌａｎｄｓｃａｐｅ Ｇｅｎｅｔｉｃｓ.

Ｃｈｉｃｈｅｓｔｅｒꎬ ＵＫ: Ｊｏｈｎ Ｗｉｌｅｙ ＆ Ｓｏｎｓꎬ Ｌｔｄꎬ ２０１５: １￣８.

[１０] 　 Ｒｉａｚ Ｔꎬ Ｓｈｅｈｚａｄ Ｗꎬ Ｖｉａｒｉ Ａꎬ Ｐｏｍｐａｎｏｎ Ｆꎬ Ｔａｂｅｒｌｅｔ Ｐꎬ Ｃｏｉｓｓａｃ Ｅ. ｅｃｏＰｒｉｍｅｒｓ: ｉｎｆｅｒｅｎｃｅ ｏｆ ｎｅｗ ＤＮＡ ｂａｒｃｏｄｅ ｍａｒｋｅｒｓ ｆｒｏｍ ｗｈｏｌｅ ｇｅｎｏｍｅ

ｓｅｑｕｅｎｃｅ ａｎａｌｙｓｉｓ. Ｎｕｃｌｅｉｃ Ａｃｉｄｓ Ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ ２０１１ꎬ ３９(２１): ｅ１４５.

[１１] 　 Ｆｒａｎｔｚ Ａ Ｃꎬ Ｐｏｐｅ Ｌ Ｃꎬ Ｃａｒｐｅｎｔｅｒ Ｐ Ｊꎬ Ｒｏｐｅｒ Ｔ Ｊꎬ Ｗｉｌｓｏｎ Ｇ Ｊꎬ Ｄｅｌａｈａｙ Ｒ Ｊꎬ Ｂｕｒｋｅ Ｔ. Ｒｅｌｉａｂｌｅ ｍｉｃｒｏｓａｔｅｌｌｉｔｅ ｇｅｎｏｔｙｐｉｎｇ ｏｆ ｔｈｅ Ｅｕｒａｓｉａｎ ｂａｄｇｅｒ

(Ｍｅｌｅｓ ｍｅｌｅｓ) ｕｓｉｎｇ ｆａｅｃａｌ ＤＮＡ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｅｃｏｌｏｇｙꎬ ２００３ꎬ １２(６): １６４９￣１６６１.

[１２] 　 Ｖａｌｉèｒｅ Ｎ. Ｇｉｍｌｅｔ: ａ ｃｏｍｐｕｔｅｒ ｐｒｏｇｒａｍ ｆｏｒ ａｎａｌｙｓｉｎｇ ｇｅｎｅｔｉｃ ｉｎｄｉｖｉｄｕａｌ ｉｄｅｎｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｄａｔａ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｅｃｏｌｏｇｙ Ｎｏｔｅｓꎬ ２００２ꎬ ２(３): ３７７￣３７９.

[１３] 　 ｖａｎ Ｏｏｓｔｅｒｈｏｕｔ Ｃꎬ Ｈｕｔｃｈｉｎｓｏｎ Ｗ Ｆꎬ Ｗｉｌｌｓ Ｄ Ｐ Ｍꎬ Ｓｈｉｐｌｅｙ Ｐ. Ｍｉｃｒｏ￣ｃｈｅｃｋｅｒ: ｓｏｆｔｗａｒｅ ｆｏｒ ｉｄｅｎｔｉｆｙｉｎｇ ａｎｄ ｃｏｒｒｅｃｔｉｎｇ ｇｅｎｏｔｙｐｉｎｇ ｅｒｒｏｒｓ ｉｎ

ｍｉｃｒｏｓａｔｅｌｌｉｔｅ ｄａｔａ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｅｃｏｌｏｇｙ Ｎｏｔｅｓꎬ ２００４ꎬ ４(３): ５３５￣５３８.

[１４] 　 Ｇｏｕｄｅｔ Ｊ. ＦＳＴＡＴ: ａ ｐｒｏｇｒａｍ ｔｏ ｅｓｔｉｍａｔｅ ａｎｄ ｔｅｓｔ ｇｅｎｅｄｉｖｅｒｓｉｔｉｅｓ ａｎｄ ｆｉｘａｔｉｏｎ ｉｎｄｉｃｅｓꎬ ｖｅｒｓｉｏｎ ２.９.３. Ｌａｕｓａｎｎｅ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙꎬ Ｌａｕｓａｎｎｅꎬ Ｓｗｉｔｚｅｒｌａｎｄ

[１５] 　 Ｒｏｕｓｓｅｔ Ｆ. Ｇｅｎｅｐｏｐ′００７: ａ ｃｏｍｐｌｅｔｅ ｒｅ￣ｉｍｐｌｅｍｅｎｔａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｇｅｎｅｐｏｐ ｓｏｆｔｗａｒｅ ｆｏｒ Ｗｉｎｄｏｗｓ ａｎｄ Ｌｉｎｕｘ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｅｃｏｌｏｇｙ Ｒｅｓｏｕｒｃｅｓꎬ ２００８ꎬ ８

(１): １０３￣１０６.

[１６] 　 Ｋａｌｉｎｏｗｓｋｉ Ｓ Ｔꎬ Ｔａｐｅｒ Ｍ Ｌꎬ Ｍａｒｓｈａｌｌ Ｔ Ｃ. Ｒｅｖｉｓｉｎｇ ｈｏｗ ｔｈｅ ｃｏｍｐｕｔｅｒ ｐｒｏｇｒａｍ Ｃｅｒｖｕｓ ａｃｃｏｍｍｏｄａｔｅｓ ｇｅｎｏｔｙｐｉｎｇ ｅｒｒｏｒ ｉｎｃｒｅａｓｅｓ ｓｕｃｃｅｓｓ ｉｎ ｐａｔｅｒｎｉｔｙ

ａｓｓｉｇｎｍｅｎｔ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｅｃｏｌｏｇｙꎬ ２００７ꎬ １６(５): １０９９￣１１０６.

[１７] 　 Ｐｒｉｔｃｈａｒｄ Ｊ Ｋꎬ Ｓｔｅｐｈｅｎｓ Ｍꎬ Ｄｏｎｎｅｌｌｙ Ｐ. Ｉｎｆｅｒｅｎｃｅ ｏｆ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｕｓｉｎｇ ｍｕｌｔｉｌｏｃｕｓ ｇｅｎｏｔｙｐｅ ｄａｔａ. Ｇｅｎｅｔｉｃｓꎬ ２０００ꎬ １５５(２): ９４５￣９５９.

[１８] 　 Ｐｅａｋａｌｌ Ｒꎬ Ｓｍｏｕｓｅ Ｐ Ｅ. ＧｅｎＡｌＥｘ ６.５: ｇｅｎｅｔｉｃ ａｎａｌｙｓｉｓ ｉｎ Ｅｘｃｅｌ. Ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ ｇｅｎｅｔｉｃ ｓｏｆｔｗａｒｅ ｆｏｒ ｔｅａｃｈｉｎｇ ａｎｄ ｒｅｓｅａｒｃｈ—ａｎ ｕｐｄａｔｅ. Ｂｉｏｉｎｆｏｒｍａｔｉｃｓ:

Ｏｘｆｏｒｄꎬ Ｅｎｇｌａｎｄꎬ ２０１２ꎬ ２８(１９): ２５３７￣２５３９.

[１９] 　 Ｗａｎｇ Ｗꎬ Ｙａｏ Ｍ. Ｆｉｎｅ￣ｓｃａｌｅ ｇｅｎｅｔｉｃ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ａｎａｌｙｓｅｓ ｒｅｖｅａｌ ｄｉｓｐｅｒｓａｌ ｐａｔｔｅｒｎｓ ｉｎ ａ ｃｒｉｔｉｃａｌｌｙ ｅｎｄａｎｇｅｒｅｄ ｐｒｉｍａｔｅꎬ Ｔｒａｃｈｙｐｉｔｈｅｃｕｓ ｌｅｕｃｏｃｅｐｈａｌｕｓ.

Ａｍｅｒｉｃａｎ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｐｒｉｍａｔｏｌｏｇｙꎬ ２０１７ꎬ ７９: ｅ２２６３５.

[２０] 　 Ｄｉｅｒｉｎｇｅｒ Ｄꎬ Ｓｃｈｌöｔｔｅｒｅｒ Ｃ. Ｍｉｃｒｏｓａｔｅｌｌｉｔｅ ａｎａｌｙｓｅｒ(ＭＳＡ): ａ ｐｌａｔｆｏｒｍ ｉｎｄｅｐｅｎｄｅｎｔ ａｎａｌｙｓｉｓ ｔｏｏｌ ｆｏｒ ｌａｒｇｅ ｍｉｃｒｏｓａｔｅｌｌｉｔｅ ｄａｔａ ｓｅｔｓ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｅｃｏｌｏｇｙ

Ｎｏｔｅｓꎬ ２００３ꎬ ３(１): １６７￣１６９.

[２１] 　 Ｍａ Ｔ Ｘꎬ Ｈｕ Ｙ Ｂꎬ Ｒｕｓｓｏ Ｉ Ｒ Ｍꎬ Ｎｉｅ Ｙ Ｇꎬ Ｙａｎｇ Ｔ Ｙꎬ Ｘｉｏｎｇ Ｌ Ｊꎬ Ｍａ Ｓꎬ Ｍｅｎｇ Ｔꎬ Ｈａｎ Ｈꎬ Ｚｈａｎｇ Ｘ Ｍꎬ Ｂｒｕｆｏｒｄ Ｍ Ｗꎬ Ｗｅｉ Ｆ Ｗ. Ｗａｌｋｉｎｇ ｉｎ ａ

ｈｅｔｅｒｏｇｅｎｅｏｕｓ ｌａｎｄｓｃａｐｅ: ｄｉｓｐｅｒｓａｌꎬ ｇｅｎｅ ｆｌｏｗ ａｎｄ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｇｉａｎｔ Ｐａｎｄａ ｉｎ ｔｈｅ Ｑｉｎｌｉｎｇ Ｍｏｕｎｔａｉｎｓ. Ｅｖｏｌｕｔｉｏｎａｒｙ

Ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓꎬ ２０１８ꎬ １１(１０): １８５９￣１８７２.

[２２] 　 Ｃａｓｔｉｌｌｏ Ｊ Ａꎬ Ｅｐｐｓ Ｃ Ｗꎬ Ｄａｖｉｓ Ａ Ｒꎬ Ｃｕｓｈｍａｎ Ｓ Ａ. Ｌａｎｄｓｃａｐｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｇｅｎｅ ｆｌｏｗ ｆｏｒ ａ ｃｌｉｍａｔｅ ‐ ｓｅｎｓｉｔｉｖｅ ｍｏｎｔａｎｅ ｓｐｅｃｉｅｓꎬ ｔｈｅ Ａｍｅｒｉｃａｎ ｐｉｋａ.

Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｅｃｏｌｏｇｙꎬ ２０１４ꎬ ２３(４): ８４３￣８５６.

[２３] 　 Ｐｈｉｌｌｉｐｓ Ｓ Ｊꎬ Ａｎｄｅｒｓｏｎ Ｒ Ｐꎬ Ｓｃｈａｐｉｒｅ Ｒ Ｅ. Ｍａｘｉｍｕｍ ｅｎｔｒｏｐｙ ｍｏｄｅｌｉｎｇ ｏｆ ｓｐｅｃｉｅｓ ｇｅｏｇｒａｐｈｉｃ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｓ. Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ Ｍｏｄｅｌｌｉｎｇꎬ ２００６ꎬ １９０(３ /

４): ２３１￣２５９.

[２４] 　 Ｇｏｓｌｅｅ Ｓ Ｃꎬ Ｕｒｂａｎ Ｄ Ｌ. Ｔｈｅｅｃｏｄｉｓｔ Ｐａｃｋａｇｅ ｆｏｒ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｒｉｔｙ￣ｂａｓｅｄ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｄａｔａ. Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｓｔａｔｉｓｔｉｃａｌ Ｓｏｆｔｗａｒｅꎬ ２００７ꎬ ２２(７): １￣１９.

[２５] 　 Ｂｉｓｈｏｐ Ｍ Ｄꎬ Ｋａｐｐｅｓ Ｓ Ｍꎬ Ｋｅｅｌｅ Ｊ Ｗꎬ Ｓｔｏｎｅ Ｒ Ｔꎬ Ｓｕｎｄｅｎ Ｓ Ｌꎬ Ｈａｗｋｉｎｓ Ｇ Ａꎬ Ｔｏｌｄｏ Ｓ Ｓꎬ Ｆｒｉｅｓ Ｒꎬ Ｇｒｏｓｚ Ｍ Ｄꎬ Ｙｏｏ Ｊ. Ａ ｇｅｎｅｔｉｃ ｌｉｎｋａｇｅ ｍａｐ ｆｏｒ
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