
 

基于景观生态风险评估的景观生态网络的构建：以资源
型城市临汾为例

赵际剀 ， 于　强 ， 徐呈龙 ， 马　骏

(北京林业大学 林学院 北京　100089)

摘　要：资源型城市景观结构的变化受到多种因素的综合影响，这导致了其景观生态质量的降低的

可能性以及生态环境的脆弱性增加，景观生态质量对生态功能的流动与传递具有直接影响，因此

在构建景观生态网络时应予以关注。基于 2005—2020 年中国山西省临汾市的土地利用数据进行分

析，建立了一种景观生态风险评估模型，并分析了 2005—2020 年景观生态风险的时空特征。在充

分考虑了生态系统抵抗力受到景观生态质量影响的前提下，以 2020 年景观生态风险评估为基础，

通过 MSPA 法提取生态源地，运用最小累积抵抗力模型 (MCR) 构建廊道，并搭建了景观生态网络，

并通过复杂网络方法探讨了景观生态网络的拓扑性质。研究区域内高风险地区和极高风险地区的

面积呈现先上升后下降的趋势，整体风险水平有所下降。城市建设用地与采矿用地周边地区的风

险相对较高，而森林和草地地区的风险则相对较低。研究区风险变化主要受采矿、城市扩张、政

府政策、土地利用类型改变以及村落迁移等因素的影响。通过增边策略对景观生态网络进行优化，

对比优化前后生态网络鲁棒性，发现增边策略增强了能量传输的畅通性和节点间的互联性，该生

态风险评估模型结合潜在生态网络的构建有助于为资源型城市景观结构优化和生态安全体系建设

提供理论支持。
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Construction of a landscape ecological network based on landscape ecological risk
assessment: A case study of the resource-based city of Linfen

ZHAO Jikai, YU Qiang, XU Chenglong, MA Jun

(School of Forestry， Beijing Forestry University, Beijing　100089, China)

Abstract: The changes in the landscape structure within resource-dependent urban areas is influenced by a confluence of
factors, potentially resulting in a decreased landscape ecological quality and a heightened ecological vulnerability. Land-
scape ecological quality directly influences the flow and transmission of ecological functions, rendering it a pivotal consid-
eration in the development of landscape ecological networks. In this study, an investigation was conducted utilizing land-
use data spanning from 2005 to 2020, encompassing the city of Linfen in Shanxi Province, China. A landscape ecological
risk  assessment  model  was  formulated  to  analyze  the  spatiotemporal  attributes  of  landscape  ecological  risk  during  this
timeframe. Acknowledging the underlying connection between ecosystem resilience and landscape ecological quality, the
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2020 landscape ecological risk assessment served as the basis for the extraction of ecological source areas using the Min-
imum Spanning Tree  with  Path  Algorithm (MSPA),  and the  corridors  were  established using the  Minimum Cumulative
Resistance (MCR) model. This framework facilitated the construction of a landscape ecological network, and the complex
network analysis was employed to scrutinize the network’s topological properties. The regions within the study area exhib-
iting high and extremely high ecological risk displayed an initial increase followed by a subsequent decrease, culminating
in an overall reduction in risk levels. The areas surrounding urban development and mining activities displayed relatively
heightened risk  levels,  while  the  regions  characterized by forests  and grasslands  experienced relatively  lower  risks.  The
shifts in risk within the study area were predominantly attributed to various factors, including mining activities, urban ex-
pansion, governmental policies, alterations in land-use types, and village migrations. Through the optimization of the land-
scape ecological network using edge addition strategies and a subsequent comparison of network robustness pre- and post-
optimization, it was discerned that the edge addition strategy notably improved the efficiency of energy transfer and inter-
connectivity among network nodes. This ecological risk assessment model, in conjunction with the development of a pro-
spective ecological network, lends a valuable theoretical support to the enhancement of landscape structure within resource-
dependent urban areas and the establishment of comprehensive ecological security systems.
Key words: ecological  restoration in  mining areas； landscape ecological  risk；spatial  autocorrelation；ecological net-
work；complex network optimization；robustness
 

城市迅速扩张和土地利用模式的持续变迁，对自

然生态系统产生了巨大压力，引发了诸多风险，进而

影响了景观的结构与功能[1]。矿区作为一种特殊的复

杂地理区域，长期的大规模开采活动改变了其景观结

构，降低了景观生态功能，破坏了土地资源，导致了一

系列严重的生态问题[2]。生态修复旨在重建生态系统

的结构和功能，最终实现其恢复到稳定且具有自我维

持能力的状态。因此，在考虑采矿区的生态恢复时，

应从更大的空间尺度出发，即从当地景观生态系统扩

展至区域尺度[3]。目前，矿区的生态修复方式主要为

微生物修复[4]、土地复垦[5]、植被改善[6]等，而对景观

生态的研究相对较少。

景观生态风险评估直观表现自然和人为干扰对

景观结构与生态过程相互作用所产生的负面影响[7]。

这种评估方法有助于支持生态网络建设与网络优化[8]。

自 20世纪 90年代以来，景观生态风险评估已逐渐发

展成为景观生态学和地理学领域的研究热点[9]。研究

结果对制定生态修复策略和了解生态环境能量传递

具有重要的实践意义。前期研究领域主要集中在城

镇[10]、自然保护区[11]、湿地公园[12]、矿区[13]等典型地

区。风险“源−汇”法和景观指数法被广泛使用[14]，但

这种方法在描述多种因素下生态风险状况方面存在

困难，而景观指数法对描述生态过程及其动态变化存

在缺陷，限制了景观格局与生态动态变化过程的耦合

程度。笔者将传统的景观指数法与表征生态状况的

指标相融合，计算了典型资源型城市临汾市的景观生

态风险水平。为了最大程度地保护景观的完整性和

生物多样性，保证生态功能的传递，可以构建景观生

态网络，将资源景观斑块有机地连接起来[15]。生态网

络是维持生态系统功能和识别关键生态要素的基本

空间框架，为生态红线和城市增长边界的划分提供参

考。生态网络主要由生态源地、生态廊道和生态阻力

面构成 [16]。目前，采用最小累积阻力模型 (Minimal
Cumulative Resistance，MCR)建立生态网络的方法已

在诸多研究中得到广泛运用[17]，国内外学者将 MCR
模型应用于不同领域，如控制非点源污染[18]、确定城

市扩张边界[19]等。现有的研究大多是基于不同土地

利用类型对生物物种的生境适宜程度；但没有考虑景

观破碎化等景观因素对生态抗性的影响。因此，笔者

将在景观生态风险评估的基础上构建景观生态网络，

以维护矿区的生态平衡，提高景观连通性。

复杂网络是一种从整体和系统的角度直观地考

虑评价网络的方法，它可以通过节点的度和聚类系数

等指标来衡量网络的结构和复杂性[20]。它被广泛应

用于交通网络、生态系统网络、社会网络、通信网络、

能源网络等领域[21]。将复杂加权网络应用于潜在生

态网络分析，将生态节点与生态廊道对应复杂网络的

节点和边，有助于更为深入地分析关键生态节点的影

响情况以及生态网络拓扑性质与优化。目前，有研究

者构建资源型城市生态空间网络，但缺乏利用复杂网

络性质分析生态网络结构。本研究通过结合生态风

险指数构建生态网络，并分析网络的拓扑性质和网络

鲁棒性。本研究目标是：① 评价和分析中国山西省临

汾市景观生态风险演变；② 利用 MCR模型构建景观

生态网络，实现景观格局优化；③ 分析景观生态网络

各要素的重要性和联系，表征生态网络的完整性和稳
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定性，为研究区未来土地利用提供建议。 

1　材料与方法
 

1.1　研究区概况与数据来源

临汾市位于山西省西南部，地理坐标介于北纬

35.38°～36.95°和东经 110.37°～112.57°(图 1)。该地

区位于半干旱、半湿润季风气候区，属于温带大陆性

气候。地形轮廓呈“凹”字型分布，以山地、丘陵、盆

地三大地貌单元为特点。临汾盆地纵贯市区中部，将

整个高原区分为东、西 2部分山地。全市土地肥沃，

耕地分布集中，土地类型多样，林草资源丰富，但森林

覆盖率较低，水土流失问题相对严重。
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图 1    研究区概况

Fig.1    Study area overview
 

煤炭资源在临汾市的矿产资源中占据重要地位，

全市含煤面积达到 15 400 km2，占总面积的 56%，分布

在 12个县市。煤炭总储量为 629亿 t，其中已探明储

量为 398亿 t。铁矿作为临汾市的第二大矿产资源，

总储量约为 4.2亿 t。磁铁矿储量为 1.8亿 t，褐铁矿

和赤铁矿储量约为 2.4亿 t。
临汾市的边界数据来自中科院资源环境数据中

心；高程与坡度数据来自 GEE平台；土地利用数据来

自 Earth System Science Data[22]；水网与路网数据来自

OSM(OpenStreetMap)平台；NDVI与 NDWI的数据集

来自 Google  Earth  Engine平台；人口数据数据选自

Wordpop数据集；夜间灯光数据来自于 DMSP–OLS
数据集；矿产资源数据来自于国家自然资源和地理空

间信息基础数据库；数据处理基于 Google Earth En-
gine、ArcGIS10.7、matlab、Geoda等平台。 

1.2　景观生态风险 

1.2.1　景观结构变化及景观格局指数计算

为了探讨不同景观类型间的转换情况，本研究利

用ArcGIS10.7空间分析模块工具计算了研究区 2005—
2020年土地利用转移矩阵，以期揭示类型转换的相互

关系。景观指数可用于定量描述和监测景观结构特

征随时间的变化，其方法是将复杂的景观高度简化为

简单且易于识别的景观格局信息，反映其结构组成和

空间配置等。通过应用景观格局分析软件 Fragstats4，
得出相关的景观指数。 

1.2.2　研究区渔网划分

为实现景观生态风险指数的空间化，采用覆盖研

究区域的网格进行系统采样。景观生态学认为，为全

面反映采样点周围的景观格局信息，小区的面积需达

到平均斑块面积的 2～5倍。因此，根据景观斑块的

平均面积大小，将其划分为 5 km×5 km的风险小区采
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样方格，利用 Arcgis渔网工具，共划分风险小区 1 379
个，作为空间插值分析的最小单元。 

1.2.3　景观生态风险模型的构建

Ri

景观损失度表示在自然及人为干扰下，各种景观

类型所代表的生态系统天然特性损失的程度。通过

表 1计算，将不同指数叠加，利用景观干扰度、景观脆

弱度，构建景观损失度指数 ( )：

Ri = Ei+Vi (1)

Ri Ei Vi其中， 为景观损失度指数； 为景观干扰度指数；

为脆弱度指数，借鉴前人研究[23]，根据专家打分法，将

Vi

景观类型的脆弱性分为 7级：耕地为 7，水体为 5，草
地为 5，灌木为 4，林地为 3，建筑用地为 2，裸地为 1。
得到各景观类型的脆弱度指数 的权重。构建景观

生态风险指数 (IER)：

IER,i =

n∑
i=1

Aki

Ak
Ri (2)

Aki Ak

IER,i

其中， 为第 k 个小区中景观类型 i 的面积； 为第

k 个小区的总面积；n 为景观类型。 为风险小区的

景观类型 i 生态风险指数，该值越大表示生态风险程

度越高，反之，生态风险程度越低。
 
 

表 1    景观损失度计算公式

Table 1    Landscape loss degree calculation formula

指数 公式 参数意义

Ci景观破碎度 Ci =
ni

Ai
Ai ni为景观类型i的面积； 为斑块数量；

Ni景观分离度 Ni =
A

2Ai

√
ni

Ai
A为景观总面积；

Fi景观分维数 Fi = 2ln
pi

4
/ln Ai pi为景观类型i的周长；

Ei景观干扰度 Ei = aCi +bNi + cFi a，b，c为相应各景观指数的权重，a+b+c=1
 
 

1.2.4　空间自相关分析

空间自相关分析旨在揭示特定要素的属性值与

其空间邻近要素属性值间的显著关联性，以表现空间

参照单元及其相邻单元在属性特征上的空间相关特

点。主要采用 2种指标：① 全局 Moran’s I指数，用于

评估某一要素属性值在整个研究区域的空间相关程

度；② 局部 Moran’s I指数，用于揭示某一要素属性值

与相邻空间单元的关联性。通过 Moran’s I指数，可

以探讨研究区域的空间相关性，当 Moran’s I为正时，

表明存在正相关性，数值越大，相关性越显著。利用

LISA图分析局部区域属性值的高高集聚和低低集聚

现象，以便对空间分布特征有更深入的认识。 

1.3　复杂生态网络构建 

1.3.1　生态源地提取

生态源地作为生态网络的基本组成部分，是相对

稳定生态系统的区域，具有显著的景观价值。生态源

地对区域生态过程和功能至关重要，是生态保护的核

心原则和底线。因此，生态源地的精确性和全面性对

生态系统稳定、区域生态平衡和可持续发展具有重大

意义。本研究通过 MSPA和景观连通性分析确定生

态源地。

MSPA为一种基于数学形态学原理的图像处理

方法[24]。其旨在量化、识别和划分栅格图像空间模式。

与传统形态分析方法相比，MSPA法能更准确地识别

像素级别上在景观连接中起重要作用的生境斑块，以

及区分景观类型和结构。该方法仅依赖土地利用数

据。在对数据进行重新分类后，将林地、草地、湿地和

水域等自然生态要素提取为前景，其他土地利用类型

设为背景。接着，利用各类图像处理方法将前景按形

态划分为 7种不重叠的景观类型 (核心、小岛、穿孔、

边缘、环路、桥梁和分支)。其中，核心和桥梁是有助

于区域生态景观连接的景观类型。核心区代表多种

生态过程的”源头”，对维持区域连通性和生物多样性

具有重要意义。

将核心区和桥梁区作为备选斑块，并结合生态风

险指数，将生态风险指数较低且面积较大的备选斑块

用于构建生态源地。 

1.3.2　生态阻力面构建与生态廊道提取

在生态能量流动过程中，高程、坡度、植被覆盖、

土地利用类型与密度因子等多种因素对生态能量传

输的阻碍能力各异，在高阻力地区，能量迁移受阻，在

迁移途中存在巨大损耗，而在低阻力地区，迁移相对

容易和安全。生态过程与物种迁移密切相关；因此，

生态流倾向于通过低阻力区域。生态阻力面建设的

关键在于生态阻力因子的选择和阻力系数的确定。

结合现有研究和区域背景，阻力系数越小，物种的空

间移动越容易，流动过程中的生态服务和生态功能损

失越小。

利用最小累积阻力模型，结合高程、坡度、植被覆

盖、水网密度、路网密度和夜间灯光等数据，构建最小
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累积生态阻力面。最小累积阻力模型公式为

RMC = fmin

p=m,q=n∑
p=1,q=1

(
DpqRp

)
(3)

RMC fmin

Dpq

Rp

式中， 为最小累积阻力； 反映了空间中任何一

点的最小阻力与它与所有源的距离和界面特征有正

相关关系； 为生态源地 p 到土地单元 q 的空间距

离； 为土地单元 p 对运动过程的阻力系数。

潜在生态廊道指的是生态能量传输过程中，阻力

最小的流动路径。将所有阻力因素叠加，通过 Arc-
gis中的 Cost-distance模块计算出综合生态累积阻力

面，然后通过 Cost-path模型按照最小阻力路径生成生

态廊道。 

1.3.3　生态网络拓扑性质

在本研究中，采用潜在生态网络、复杂网络理论

与图论相结合的方法，通过计算各种拓扑指标并结合

生态学意义，描述生态空间网络的拓扑特性。为评估

每个节点的拓扑特性，本研究采用了节点度 (degree)、
聚类系数 (clustering coefficient)、接近中心性 (close-
ness  centrality)、介数中心性 (betweenness  centrality)
和特征向量中心性 (eigenvector centrality)等指标。

节点度表示一个生态节点所连接的生态廊道的

数量，较高的度数表明该生态节点与周围的生态节点

具有更强的物质信息交流能力。接近中心性指代一

个生态节点到所有其他可达节点的最短距离的倒数，

较高的接近中心性表明该节点在生态网络中具有核

心地位。介数中心性表示通过某一生态节点的最短

路径的生态走廊数量，介数中心性较高的生态节点在

生态网络中具有较强的控制力。

聚类系数揭示了生态节点的聚集程度，较高的聚

类系数意味着该生态节点具有较强的稳定性和抗干

扰能力。特征向量中心性反映了相邻生态节点的重

要性，特征向量中心性较高的生态节点更适合作为生

态的垫脚石节点，发挥连接作用。 

1.3.4　复杂网络鲁棒性计算

鲁棒性是指网络在受损情况下维持原有功能的

能力，可分为连接鲁棒性和恢复鲁棒性。连接鲁棒性

反映了当网络中部分节点受损时，剩余节点保持连接

的能力；而恢复鲁棒性则描述了在网络元素受损后，

通过采用简易策略实现网络功能恢复的能力[25]。这

2种鲁棒性可通过网络破坏模拟实验在恶意攻击和随

机攻击模式下进行测试。恶意攻击与随机攻击模式

均涉及逐个攻击节点或边的过程。然而，它们在攻击

选择上存在显著差异。恶意攻击模式倾向于优先攻

击度数较高的节点或其相连边，而随机攻击模式则随

机选择节点或边进行攻击。

R =
C

N −Nr
(4)

D = 1− Nr−Nd

N
(5)

E = 1− Mr−Me

M
(6)

R C Nr

N

D Nd

E Mr

Me

M

式中， 为连接鲁棒性； 为将 个节点从网络中移除

后最大连接子图中的节点数； 为初始网络中的总节

点数； 为节点恢复鲁棒性； 为通过某些策略恢复

的节点数； 为边的恢复鲁棒性； 为指从网络中移

除的边的数量； 为指通过某些策略恢复的边的数量；

为指初始网络中的边的总数量。 

2　结果与分析

2005—2020年草原面积显著减小，由原来总面积

占比的 34.46% 减少到 25.62%，耕地、森林和不透水

表面处于涨势，水、裸地大体上处于平稳状态。2005—
2020年，转出面积的顺序依次为草地>耕地>林地>建
筑用地>灌木>水体>裸地，而转入的面积为耕地>林
地>草地>建筑用地>水体>灌木>裸地 (图 2)。在这个

变化的过程中，耕地、草地体现出大幅度的转出、转入

变化，其中由草地面积占比持续减少，建筑用地面积

持续增长，可知临汾景观要素变化在一定程度上体现

了频繁的人类活动对景观要素的影响。 

2.1　景观要素变化分析

利用皮尔逊相关分析构建了景观生态风险指数

与年均温和年总降水之间的关系。如图 3所示，生态

风险指数与年均温与年总降水呈高度显著相关，其中

与年均温呈高度显著的正相关，与年总降水呈高度显

著的负相关。这意味着当年均温上升，年总降水量减

少，会导致生态风险增加。研究区内由于气候变化及

人为的干扰的因素使具有较高生态意义的景观要素

减少，最终使得生态环境恶化，景观生态风险升高。 

2.2　景观生态风险的空间和时间变化

对景观结构的生态风险指数进行分级的旨在更

直观地揭示生态风险等级在空间上的分布特性。分

析各生态风险小区的生态风险指数：2005年为 6.42～
33.4，2010年为 6.43～33.28，2015年为 6.45～32.93，
2020年为 6.26～32.54。借助 GIS提供的自然断点法，

将研究区的生态风险划分为 6个等级：0～14为低生

态风险区，14～19为中低生态风险区，19～23为中生

态风险区，23～26为中高生态风险区，26～29为高生

态风险区，大于 29为极高生态风险区。基于克里格

插值法获得研究区生态风险等级图 (图 4)，并获取研

究区景观生态风险区的面积变化情况。
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临汾市生态风险的空间分布在很大程度上体现

了景观结构的布局规律，呈现出显著的区域性和异质

性特点。低生态风险及中低生态风险地域主要位于

东部和南部的森林区域，该区域多年来已经形成较为

稳定的景观结构，景观破碎度和敏感度较低。极高生

态风险地区与高风险地区主要集中在中部与西部地

区，中部地区为大面积耕地，耕地的景观生态风险较

高主要是因为人的耕作活动与农作物类型、季节、降

 

草地 (2005年): 2 823.967 7

单位: km2
转
出

转
入

林地 (2005年): 214.933 5

水体 (2005年): 13.663 8

灌木 (2005年): 100.515 6

耕地 (2005年): 870.245 1

裸地 (2005年): 0.133 2
建筑用地 (2005年): 8.353 8

草地 (2020年): 588.008 7

水体 (2020年): 10.967 4

耕地 (2020年): 2 107.025 9

林地 (2020年): 1 069.628 4

裸地 (2020年): 0.225
灌木 (2020年): 8.095 5

建筑用地 (2020年): 247.861 8

图 2    2005—2020年土地利用类型变化

Fig.2    Changes in land use types, 2005–2020
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图 3    生态风险指数与气候因素的相关性

Fig.3    Correlation of ecological risk indices with climatic factors
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水、温度等多种因素相关，因此不做考虑。西部高生

态风险区域以草地为主，草地景观类型易受人为因素

干扰而产生高生态风险。

由图 4可知：① 研究区 2005—2020年景观生态

风险一直处于较高的状态。② 近 15 a来，2005—2010
年低生态风险区和中低生态风险区面积略有下降，但

是 2010—2020年缓慢增长。③ 中等风险区在 20 a
间的面积略有增长，由 2005年的 14.9% 增加到 2020
年的 16.70%。中高风险区在 20 a间的面积略有增长，

由 2005年的 20.86% 增加到 2020年的 21.64%。④ 高
生态风险区面积在 2005—2020年比较稳定，从 2005
年的 22.15% 下降至 2020年的 21.41%。极高生态风险

区面积从 2005年的 29.46% 下降至 2015年的 26.24%，

2015—2020年略有增长 0.1%。

总体来看，在 15 a间研究区的区域景观生态风险

等级面积中，中高生态风险区、高生态风险区和极高

生态风险区面积占比均较大，中生态风险区面积占比

适中，其次是中低生态风险区和低生态风险区。
 

2.3　景观生态风险空间自相关分析

(1)生态风险全局自相关分析利用 GeoDa计算

2005—2020年研究区景观生态风险空间分布数据得

到 Moran’s I散点图 (图 5)，临汾市景观生态风险在

2005—2020年 Moran’s  I指数分别为 0.604、 0.606、
0.605、0.609，均大于 0，说明各年研究区内景观生态

风险值存在空间正相关关系，即相邻地区在空间上呈

现出高度相似性，存在集聚效应。

(2)在 Moran’s I指数无法充分展示空间联系的情

况下，进一步运用局部自相关分析方法，绘制局部自

相关 LISA聚集图 (图 6)。根据图像分析，从 2005—

2020年，临汾地区景观生态风险指数主要呈现高–高
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图 4    临汾市 2005—2020年生态风险等级

Fig.4    Linfen City 2005–2020 ecological risk rating
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Fig.5    Moran’s I index scatter plot
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聚集与低–低聚集特征。在研究区内，生态风险“高−
高”值区域主要分布在中部和西部地区，这些地带的

景观生态风险水平较高，且相邻区域的风险水平亦较高。

 “低−低”值区域则集中在研究区南部和东部，这些地

区的景观生态风险较低，同时邻近地区的风险水平也

相对较低。结合景观类型的分布状况，发现“低−低”

聚集区的主要景观类型是森林，这与低景观生态风险

区的主要景观类型保持一致。另一方面，“高−高”聚

集区的主导景观类型为耕地和草地，这与高景观生态

风险区及较高景观生态风险区的主要景观类型相符。

在“高−高”结构聚集区内，森林、草地和耕地的分布

相对分散，同时受到人类活动干预的程度较高，导致

景观内部稳定性相对较差。
 

2.4　潜在复杂生态网络构建及其优化
 

2.4.1　潜在复杂生态网络构建

根据研究区的实际情况，本研究采用 MSPA方法

提取生态源地。通过分析，获得以下数据：2005年共

有生态源 359个，总面积为 2 814.93 km2。2010年共

有生态源 353个，总面积为 2 856.57 km2。2015年共

有生态源 346个，总面积为 2 860.28 km2。2020年共

有生态源 371个，总面积为 3 196.68 km2。结果显示，

2005—2015年生态源地数量逐年减少，面积变化不大；

这可能表明研究区受到地表采矿等为破坏影响，生态

环境质量未得到有效恢复，导致生态源数量减少。然

而，在 2020年，生态源数量升至历年最高值，且面积

增加。根据临汾市规划和自然资源局资料显示，进入

20世纪后，临汾市政府一直重视矿区的生态修复工程。

从生态网络源地变化也表明政府对生态环境保护的

重视程度加强，生态修复工程取得了显著成效。研究

发现，在 2000—2015年期间，森林生态源、草原生态

源、水生态源的数量均呈下降趋势，而灌木生态源的

数量保持相对稳定。然而，在 2015—2020年期间，各

类生态源数量均出现了一定程度的增长。根据 MCR
模型构建阻力面 (表 2、图 7)。

通过利用 ArcGIS软件中的成本路径模型，成功

生成了 2005—2020年间的生态空间网络生态廊道。
 

表 2    生态阻力因子分类和阻力值

Table 2    Classification of ecological resistance factors and resistance values

一级分类 二级分类 分类 阻力值 一级分类 二级分类 分类 阻力值

地形坡度

高程/m

365～677 1

人为因素

夜间灯光

0.23～2.20 1

677～947 3 2.20～8.90 3

947～1 175 5 8.90～21.12 5

1 175～1 442 7 21.12～44.77 7

1 442～2 477 9 44.77～100.73 9

坡度/( ° )

0～6.60 1

人口数据

0.14～10.11 1

6.60～13.80 3 10.11～45.47 3

13.80～20.70 5 45.47～136.39 5

20.70～28.49 7 136.39～298.00 7

28.49～76.48 9 298.00～1 287.96 9

植被覆盖 NDVI

−0.4～0.05 9

密度因子

水网密度
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具体而言，2005年提取了 629条生态廊道，在 2010年

提取了 624条生态廊道，在 2015年提取了 618条生

态廊道，以及在 2020年提取了 656条生态廊道。值

得注意的是，生态廊道的数量变化与生态源地数量变

化保持一致。进一步的分析发现，研究区中部与东部

地区的生态廊道和生态源数量相对较少，生态廊道长

度较长，生态源分布较为稀疏；相反，西部地区的生态

廊道较短，生态源分布较为密集 (图 8)。由于中部地

区土地利用以耕地为主，因此生态源地相对较少。东

部地区的生态区位较差，景观空间格局亟待优化和加强。

根据由国家自然资源和地理空间信息基础数据

库获取的矿产资源数据，绘制了矿产资源与 2020年

生态风险指数和生态网络关系示意 (图 9)。由图 9分

析可知，矿产资源重点勘探区和矿产资源重点开采区

均位于高生态风险区和极高生态风险区，采矿活动提

升了该地区的生态风险。在生态空间网络中，矿产资

源重点勘探区和矿产资源重点开采区处生态源地面

积较小或没有生态源地，生态区位较差，生态环境遭

受到破坏，廊道较稀疏，能量传输受阻。 
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图 7    2020年累积阻力面

Fig.7    Cumulative resistance surface in 2020
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图 8    2005—2020年景观生态网络

Fig.8    Landscape ecological network 2005–2020
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2.4.2　生态节点度中心性计算与增边节点识别

网络中度数 (图 10)≥7的节点有 19个，说明这些

节点在网络中具有重要作用，其中节点 131的度数最

大，为 25。网络中节点度的最小值为 1，说明这些节

点在网络中的作用较小，而最小值为 1说明临汾生态

空间网络中每个节点至少有 1个节点相连，不存在孤

立的节点。临汾生态空间网络中有 64个节点的聚类

系数大于 0.5，其中有 31个节点的聚类系数达到 1，表
明与与它们相连的节点有很强的相似性，而有 117个

节点的聚类系数为 0，表明与它们相连的节点有较大

的异质性。

临汾生态网络的接近中心性变化不大，有 59个

节点的值大于 0.15，其中节点 131的接近中心性最大，

为 0.18，表明该节点处于网络的最中心位置。有 292
个节点的介数中心性大于 1 000，其中节点 40的最大

中心度为 22 277，表明该节点有利于能量转移。相反，

有 71个节点的中心度为 0，这些节点不利于物质和能

量的交换。临汾生态空间网络的特征向量中心性大

于 0.5的有 3个节点，分别是节点 18、19、25，其中节

点 25达到最大值 1.0，说明与该节点相连的节点也比

较重要。

结合生态空间网络的基本拓扑指标和重要拓扑

指标的分析结果，发现节点 131和节点 332为网络中

最重要的节点。节点 332具有最大的接近度中心性

和间性中心性，节点 131具有最大的度和特征向量中

心性。改变这 2个节点将影响整个网络的拓扑特性。 

2.4.3　鲁棒性分析

图 11为模拟增边优化后生态网络，在生态空间

网络中，随机攻击和恶意攻击可模拟景观空间所受的

生态破坏，而网络鲁棒性可表示抵御外部破坏的能力。

本研究分析了临汾市生态空间网络在随机攻击和恶

意攻击优化前后的鲁棒性变化 (图 12)。节点恢复稳

健性、边恢复稳健性和连接稳健性均得到一定程度的

增强，其中连接稳健性的优化效果最为显著。

随着随机攻击和恶意攻击节点数量的增加，优化

前后网络鲁棒性呈下降趋势。受随机攻击的网络稳

定性明显强于受恶意攻击的网络，且不同类型鲁棒性

变化存在差异。在节点恢复稳健性方面，优化前后网

络稳健性数值最初恒定在 1，然后由慢至快下降。优

化后网络曲线较优化前更凸，表明优化后网络下降速

度减缓，下降拐点亦推迟。

当优化前网络遭受随机攻击和恶意攻击时，鲁棒

性分别在第 21个和第 46个节点下降至 1以下，第

362个和第 348个节点降至 0.1以下，网络最终崩溃。

优化后网络鲁棒性在第 29个和第 79个节点开始下

降至 1以下，第 365个和第 347个节点降至 0.1以下。

攻击至最后一个节点时，随机和恶意攻击后，优化后

网络鲁棒性分别保持在 0.01和 0.002，均优于优化前

网络。

在边恢复鲁棒性方面，优化前后鲁棒性从 1开始

下降。受随机攻击时，鲁棒性由慢至快下降；受恶意

攻击时，鲁棒性以相对稳定速度下降。在随机攻击中，

优化后网络鲁棒性下降显著小于优化前网络；在受随

机攻击时，鲁棒性低于 0.1时，网络开始崩溃，优化后

网络仅剩 16个节点，优化前网络还剩 18个节点仍低

于 0.1。受恶意攻击时，优化后网络仅剩 56个节点，

优化前网络还剩 58个节点仍低于 0.1。优化前网络

初始稳健性为 0.99，而优化后网络初始稳健性达到 1。
在随机攻击和恶意攻击后，网络稳健性逐步下降，但

优化后网络稳健性下降速度明显低于优化前网络。

 

石隰矿区 霍州矿区 霍东矿区
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图 9    矿产资源与生态风险指数和生态空间网络之间的关系

Fig.9    Relationship between mineral resources and ecological risk indices and ecospatial networks
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在对多达 17个节点进行随机攻击后，稳健性保持为 1，

在后续攻击中多次尝试恢复，最终到第 105个节点时，

下降到 0.69，在第 345个节点时，开始上升，到第 365
个节点时，突然恢复至 0.33。

而在从第 18个节点开始的恶意攻击后，稳健性

低于 0.6；随后，多次尝试恢复，最明显的是在第 29个

节点 (恢复到 0.44)、第 158个节点 (恢复到 0.10)。预

优化的网络在随机攻击下下降得更快，在第 70个节

点恢复到 0.18。当受到恶意攻击时，网络稳健性在第

28个节点迅速下降到 0.2，随后继续下降，最终在第

52个节点恢复到 0.2。因此，优化后的网络在下降速

度和稳健性恢复方面均优于优化前的网络。

节点恢复稳健性、边恢复稳健性和连接稳健性的

结果表明，生态网络优化可加强临汾生态网络抵御外

部破坏的能力，提高网络稳定性。连接稳健性分析结

果显示，优化后网络在面对生态破坏时可尝试自动恢
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图 10    2020年景观生态网络拓扑指数

Fig.10    Landscape ecological network topology index 2020
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图 11    模拟增边优化

Fig.11    Simulation of incremental edge optimization
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复稳健性，以保持网络平稳运行。同时，恢复的稳健

性可达较高数值，反映出临汾生态空间网络的生态恢

复能力得到一定程度的提升。 

3　结　　论

(1) 在 2005—2020年间，临汾市研究区的景观生

态风险持续维持在相对较高的水平。在这近 15 a的

时间里，低生态风险区和中低生态风险区的面积呈现

下降趋势，然而在 2010—2020年期间表现出缓慢增

长。中等风险区的面积略有上升，自 2005年的 14.9%
增至 2020年的 16.70%。中高风险区的面积同样呈现

小幅增长，从 2005年的 20.86% 上升到 2020年的

21.64%。高风险区的面积在此期间相对稳定，从

2005年的 22.15% 降至 2020年的 21.41%；而极高风

险区的面积从 2005年的 29.46% 下降至 2015年的

26.24%，在 2015—2020年间略有 0.1% 的增长。总体

而言，中高、高和极高生态风险区的面积占比较为显

著，其次是中等生态风险区，而中低和低生态风险区

的面积则相对较小。值得注意的是，极高生态风险区

和高风险区主要分布在研究区的中部和西部地区。

(2) 研究结果表明，临汾市在 4个时期内的景观生

态风险 Moran’s I指数均大于 0，这意味着各年研究区

内景观生态风险值呈现出空间正相关关系，并存在显

著的空间集聚效应。高景观生态风险值的区域更容

易相互靠近，形成高−高聚集与低−低聚集的空间结构

特征。具体而言，研究区高−高值区域主要分布在中

部及西部地区，而低−低值区域则主要集中于南部和

东部地区。结合景观类型分布情况来看，低−低聚集

区主要由林地构成，这与低景观生态风险区的主要景

观类型相一致；而高−高聚集区则主要由耕地和草地

组成，这与高及较高景观生态风险区的主要景观类型

相吻合。在高−高聚集区内，林地、草地和耕地的分布
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图 12    优化前、优化后后鲁棒性变化

Fig.12    Robustness comparison before and after optimization
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较为离散，同时矿区开采对其造成较大干扰，从而导

致景观内部稳定性相对较差。

(3) 在 2005—2015年期间，研究区内生态源地的

数量逐年减少，然而在 2020年达到历年最高值，这表

明政府对生态环境保护的关注度不断提高，生态修复

工程也取得了一定的成果。在研究区的潜在复杂生

态网络中，北部生态廊道分布相对密集，且廊道走向

较为复杂。相较之下，研究区中部和东部的生态廊道

及生态源数量较为有限，生态廊道长度更长，而西部

生态廊道较短。这意味着研究区中部和东部的生态

流通性相对较差，有待于进一步提升和强化生态基础

及生态流通性。在对部分节点进行模拟增边优化时，

部分节点成功实现模拟增边，而另一部分节点则无法

成功实现。模拟增边成功意味着节点附近的生态基

础足够支撑生态修复，而模拟增边失败则表明节点附

近的生态基础相对较弱，在进行生态修复之前需要加

以改善。经过潜在复杂生态网络的增边优化后，网络

连接鲁棒性得到显著提高，尽管节点恢复鲁棒性和边

恢复鲁棒性略有提升，但提升幅度并不明显。这表明

模拟增边优化确实加强了网络的连接性，然而对于提

升网络的自我恢复能力，模拟增边效果有限。因此，

模拟增边可以有效提升研究区的生态连通性，但对于

提高研究区生态自我恢复能力方面，其作用较为有限。

在进行资源型城市的生态修复时，我们应该意识

到，虽然采矿破坏了当地的生态环境，但却为当地乃

至全国的经济发展，生产生活做出了巨大的贡献。矿

区修复的同时应当重视人文情怀，如建立采矿博物馆

等，以增强人们对采矿的历史认同感，缓解人与生态

环境之间的冲突。因此，在大规模重建和改造废弃矿

区的过程中，应为其创造新的用途。应重塑和恢复自

然美景，强调人与自然的和谐共存。生态修复应当放

在生态环境被破坏前提及，传统的破坏后修复应当转

变为，在不得不对生态环境造成影响前便提出相应的

修复方案，将开采与修复同时进行，有效控制资源型

城市生态环境恶化。
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