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摘要: 高寒草甸在青藏高原畜牧业发展中占有重要地位，然而气候和人为活动的干扰对原本脆弱的生态系统产生了深刻影响。

虽然封育是被广泛采用的草地恢复有效措施之一，但封育年限对群落组分和多样性的影响一直是受关注的核心问题，探明这一

问题对高寒草甸的可持续发展具有重要意义。研究了封育 2、7、17a 的高寒矮嵩草( Kobresia humilis) 草甸的群落组分和物种多

样性变化特征，并探讨了不同封育年限影响物种多样性的可能原因。结果表明: 1) 随封育年限延长，群落上层禾本科植物的总

体重要值明显增加，其中异针茅( Stipa aliena) 最为显著，其重要值封育 2a ( 13． 87% ) ＜ 封育 7a ( 21． 76% ) ＜ 封育 17a ( 23．

95% ) ，而豆科植物总体重要值显著降低，莎草科和杂类草植物变化不明显; 2) α 多样性: 随封育年限延长，高寒草甸群落物种丰

富度指数( Patrick 和 Margalef 指数) 没有发生显著变化，然而物种多样性指数( Simpson、Shannon-Wiener 和种间相遇机率指数)

及均匀度指数( Alatalo 和 Pielou 指数) 均表现为封育 2a ＞ 封育 7a ＞ 封育 17a，且封育 2a 与封育 7、17a 呈显著性差异( P ＜ 0．

05) ; 3) β 多样性: Cody 指数和 Morisita-Horn 相似指数的变化表明，封育 2a 与封育 7、17a 之间的物种差异较大，而封育 7a 和 17a

之间的物种差异较小; 4) 封育后凋落物的覆盖时间及其分解引起的土壤养分变化是导致物种多样性降低的重要原因之一，土

壤碳氮比( C /N) 与物种均匀度指数( Alatalo 指数) 和多样性指数( Simpson 指数和种间相遇机率指数) 均呈显著性负相关关系

( P ＜ 0． 05) ，说明土壤养分元素之间的耦合效应对物种多样性变化具有重要影响。本研究说明，虽然物种丰富度指数随封育年

限的延长没有变化，但物种均匀度和多样性指数均降低，且封育前期对物种多样性的影响大于后期，就物种多样性而言，该高寒

草甸不宜进行长期封育。该研究以期为高寒草甸生物多样性的保护和可持续利用及管理提供科学依据。
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Abstract: The Qinghai-Tibet Plateau is one of the richest areas in terms of biodiversity in China． The alpine meadow is the
most widespread vegetation type on this plateau and plays an important role in the carbon cycle，conservation of
biodiversity，and livestock husbandry． However，climate change and human activities have greatly affected this already
fragile ecosystem． Although exclosure，one of the effective measures，has been widely applied in grassland restoration，the
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impact of exclosure duration on community structure and species diversity is of particular interest． Therefore，determining
the influence of exclosure duration on the alpine meadow is important for the development of sustainable livestock
husbandry． We examined the community structure and species diversity in patches of Kobresia humilis alpine meadow，

which had been enclosed for 2，7，or 17 years． We have discussed possible reasons for the changes in community structure

and species diversity． The results indicated the following: 1) With increase in exclosure duration，the percentage of grass
species in the upper community increased significantly，especially of Stipa aliena． The percent change was 13． 87% for
2-year，21． 76% for 7-year，and 23． 95% for 17-year exclosure． The percent change of leguminous species significantly

decreased，whereas sedge and forbs species exhibited no obvious change in exclosure duration． 2 ) The α-biodiversity，

Patrick index，and Margalef index of the plant communities indicated no significant changes in exclosure duration． In
contrast，the Simpson index，Shannon-Wiener index，probability of interspecific encounter index，Alatalo index，and
Pielou index decreased in exclosure duration ( 2-year ＞ 7-year ＞ 17-year enclosures) ; there were significant differences

between the 2-year and 7-year exclosures and between the 2-year and 17-year exclosures ( P ＜ 0． 05 ) ． 3 ) The β-
biodiversity，Cody index，and Morisita-Horn similarity index indicated that differences inspecies were greater between 2-
year and 7-year exclosures，as well as 2-year and 17-year exclosures，than that between 7-year and 17-year exclosures． 4)

The amount of plant litter decreased in exclosure duration，but differences were not significant． Litter coverage time
appeared to be one of the reasons for the decrease in species diversity because the litter layer could prevent the seeds from
falling to the ground． 5) Soil organic carbon ( SOC) ，soil total nitrogen ( STN) ，and soil total phosphorus ( STP) increased

in exclosure duration due to litter decomposition，but we observed no effect on species diversity． We found that the ratio of
soil carbon to nitrogen ( C /N ) showed significantly negative correlation with the Alatalo index，Simpson index，and
probability of interspecific encounter index ( P ＜ 0． 05) ，indicating that the coupling relationship between soil carbon and
nitrogen was possibly the most important factor influencing species diversity． Our results suggested that species diversity

decreased in exclosure duration because of the effects of litter accumulation，litter decomposition，and plant competition for
light． The influence of exclosure on species diversity in the early stage was greater than that in the later stage，and thus，
long-term exclosure was unnecessary for species diversity in this alpine meadow． We hope that our study will provide a

scientific basis for biodiversity protection，sustainable utilization，and management of alpine meadow ecosystems．

Key Words: Qinghai-Tibet Plateau; richness index; evenness index; diversity index; β diversity

青藏高原的植被类型多样、植物种类丰富，是我国生物多样性最为丰富的地区之一，也是我国生物多样性

的重要保护基地。其中高寒草甸是最主要的植被类型，其生态系统对气候变化的响应异常敏感［1］。高寒草

甸不仅在畜牧业可持续发展中占有十分重要的地位，而且在区域气候调节、水源涵养、生物多样性保护和碳

源 /汇等方面均发挥着不可替代的作用［2］。然而，由于高原生态环境的脆弱性，在气候变化、超载放牧和生物

资源的不合理开发利用等自然和人为因素影响下，导致高寒草甸的退化，并引起群落组分和物种多样性的改

变以及生产力下降等一系列生态问题［3］。据统计，高原上约有 0． 45 × 108 hm2草地出现了不同程度的退化，占

青藏高原草地总面积的 1 /3，对高寒草甸生态系统的可持续发展造成了严重的威胁［4］。因此，保护高寒草甸

的生物多样性、生态系统的稳定性及其服务功能已引起科学界和政府的高度重视。
围栏封育作为恢复草地生态系统最主要的措施之一而被广泛采用［5］，封育不仅可以改变草地群落的覆

盖度、生物量等数量特征，同时也改变了其土壤理化性质和外界环境特征［6］。物种多样性是评价草场封育效

果的重要指标，通常封育可以避免外界干扰，使退化草场植物在一定时间内得以繁衍，使物种多样性增加，植

物群落逐渐恢复［7］。但是，封育在草地恢复过程中也有不利的一面，因为封育本身也是一种人为干扰，消除

了大型食草动物对草地的采食和践踏，切断了封育草地与外界生态系统能量与物质交换的通道［8］。因此，探

明封育对草地生态系统群落结构和物种多样性的影响已成为近年的研究热点，这对于准确评估封育年限效果
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与草地的可持续利用具有重要意义。
封育年限是影响草地群落组分和物种多样性变化的重要因子，国内外学者对此做了大量的研究和报

道［9-13］，但由于草地类型、气候、土壤等差异，其结果也不尽相同。对我国温性草原的研究表明，随围封年限的

延长物种多样性呈逐渐增加趋势［9］; 但也有研究指出，物种多样性随封育年限的延长呈“增加→降低→增加”

或“降低→增加→降低”的变化 ［10，11］。对温带沙化草地的研究结果表明，随着围封年限的增加，呼伦贝尔沙

化草地的群落结构逐渐趋于合理，物种丰富度、群落均匀性和多样性均呈增加趋势［12］; 而科尔沁沙化草地的

物种多样性指数则随封育时间延长呈现下降趋势，即封育不利于物种多样性的维持 ［13］。因此，封育年限对

草地生态系统群落结构和物种多样性的影响非常复杂，不仅表现在不同类型草地之间的差异，即使对同一类

型草地也有不同的结果。

在高原极端环境影响下形成的高寒草甸生态系统极其脆弱，对气候变化和人为干扰非常敏感［1］。然而，

就封育年限对高寒草甸群落组分和物种多样性影响的研究相对匮乏，虽然近年有一些关于围封对高寒草地群

落影响的报道［14-17］，但其中大多以短期封育为主。青藏高原幅员辽阔，草地和气候类型迥异，结果也不尽相

同，更缺少长期封育对高寒草甸生物多样性影响的研究。本研究在位于青藏高原东北隅的中国科学院高寒草

甸生态系统定位站，对封育 2、7、17a 的高寒草甸群落结构、物种多样性、凋落物和土壤养分等进行了调查与测

定，其主要目的是: 1) 揭示不同封育年限下的高寒草甸群落组分及物种多样性状况; 2) 探讨封育年限对高寒

草甸物种多样性的影响及其主要原因，以期为保护高寒草甸在围栏封育过程中的生物多样性以及畜牧业的可

持续发展提供科学依据。

1 材料与方法

1． 1 研究区概况

实验地位于中国科学院海北高寒草甸生态系统定位站( 简称海北站) ，地理位置为 37°29'—37°45'N，101°
12'—101°23'E，海拔 3200—3600 m，地处青藏高原东北隅祁连山北支冷龙岭东段南麓坡地的大通河河谷。该

区位于亚洲大陆腹地，属明显的高原大陆性气候，东南季风及西南季风微弱。受高海拔条件影响，该区辐射

强，气温低，无明显四季之分，仅有冷暖季之别，干湿季分明。年平均气温 － 1． 7 ℃，降水量约 560 mm，其中降

水量的 80%以上集中在植物生长季的 5—9 月，年均实际日照时数为 2467． 7 h，可照日照时数为 4434． 7 h［18］。

实验区地势开阔平坦，植被类型为高寒矮嵩草草甸，物种分布均匀，在垂直结构上一般分上下两层［19］，上

层包括禾草类和较高类杂草，优势种有异针茅( Stipa aliena) 、山地早熟禾( Poa orinosa) 、羊茅( Festuca ovina)

等; 下层包括莎草类和较低类杂草，优势种为矮嵩草( Kobresia humilis) 、麻花艽( Gentiana straminea) 等，土壤为

草毡寒冻雏形土( Mat-Cryic Cambisols) 。
1． 2 研究方法

在海北站高寒矮嵩草草甸选取 3 块试验样地进行封育，至 2013 年底，封育年限分别为 2、7、17a，面积分别

为 650、6000 m2和 900 m2，样地之间相隔约 300 m。于 2013 年 8 月底，在不同封育年限样地的观测区内随机

选取 5 个 50 cm × 50 cm 的样方，将样方分为 100 个 5 cm × 5 cm 小方格，采用针刺法测量样方内各植物种

的高度和盖度，再将样方内植物分种齐地面剪掉，并收集各样方内凋落物，分别放入纸袋，带回实验室烘干称

重，统计各物种的生物量。然后清除样方内表层土，使用直径 1． 5 cm 土钻分别对不同封育年限样地 0—10 cm
土壤进行取样( 每个样地 5 个重复) ，放入自封袋保存，带回实验室风干，分别采用重铬酸钾容量法、半微量凯

氏定氮法和硫酸-高氯酸消煮法测定土壤有机碳( SOC) 、全氮( STN) 和全磷( STP) 含量。
1． 3 计算方法

本文计算物种重要值、α 和 β 多样性，其中 α 多样性包括丰富度指数、多样性指数和均匀度指数，β 多样

性包括 Whittaker 指数、Cody 指数和 Morisita-Horn 相似指数，具体计算公式如下:

( 1) 物种重要值［20］
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IV = ( ＲB + ＲC + ＲH) × 100 /3
式中，ＲB 为相对地上生物量，即单种植物地上生物量占所有物种地上生物量和的比例; ＲC 为相对盖度，即单

种植物盖度占所有物种盖度和的比例; ＲH 为相对高度，即单种植物自然高度占所有物种自然高度和的比例。
( 2) α 多样性指数［21-22］

1) 丰富度指数

Patrick 指数( Ｒ) Ｒ = S'
Margalef 指数( Ma) Ma = ( S' － 1) / ln( B)

2) 多样性指数

Simpson 指数( D) D = 1 －∑
s'

i = 1
p2i

Shannon-Wiener 指数( H') H' = －∑
s'

i = 1
pi ln ( pi )

种间相遇机率指数( PIE) PIE = ∑
s'

i = 1
［( Ni /N) ( N － Ni ) / ( N － 1)

3) 均匀度指数

Pielou 指数( Jsw ) Jsw = H' / ln( S')

Alatalo 指数( Ea) Ea = ［∑
s'

i = 1
p2( )i

－1 － 1］/［exp ( H') － 1］

式中，S'为样地样方的平均物种数; B 为群落的总生物量; pi为第 i 种物种的相对重要值; Ni为物种 i 的重

要值; N 为物种 i 所在样方的各个种的重要值之和。
( 3) β 多样性指数［23］

1) Whittaker 指数( βws ) βws = S /ma － 1
2) Cody 指数( βc ) βc = ［g( H) + I( H) ］/2
3) 经 Wolda 改进的 Morisita-Horn 指数( CMH )

CMH = 2∑
S

i = 1
( pia × pib ) / ( da + db) × Sa × Sb

da = ∑
s

i = 1
( pia )

2 / S2
a

db = ∑
s

i = 1
( pib )

2 / S2
b

式中，S 为各封育样地出现的物种总数，ma 为各样方的平均物种数; g( H) 是沿生境梯度 H 而增加的物种数，

I( H) 是沿生境梯度 H 而失去的物种数; pia和 pib为 a 和 b 样地中第 i 种植物的相对重要值，Sa 和 Sb 为 a 和 b
样地出现的物种总数。
1． 4 数据分析

采用 SPSS17． 0 统计软件对数据进行统计分析。在 P = 0． 05 显著水平上，One-way ANOVA 和 LSD 分析

方法进行差异性检验，Pearson 法进行相关性检验。

2 结果与分析

2． 1 不同封育年限的群落组分变化

不同封育年限高寒草甸的植物群落结构和组成发生了明显变化( 表 1 和图 1) 。封育 2a 样地共有 44 种

植物，分属于 39 个属、17 个科; 封育 7a 样地有 44 种植物，分属于 39 个属、15 个科; 封育 17a 样地则 41 种植

物，分属于 35 个属、15 个科。从功能群组成来看，在封育 2、7、17a 样地的群落上层，禾本科植物占绝对优势，

·3515·16 期 刘晓琴 等: 封育年限对高寒草甸群落组分和物种多样性的影响
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表 1 不同封育年限高寒草甸群落物种组成和重要值

Table 1 Species composition and important values of the community for different exclosure duration ( year) in alpine meadow

功能群
Functional groups

植物种
Species

重要值 Important values /%

封育 2a 封育 7a 封育 17a

禾本科 异针茅 Stipa aliena 13． 87 !1． 18 21． 76 !1． 80 23． 95 !2． 17
Grass species group 山地早熟禾 Poa orinosa 10． 53 !1． 52 3． 92 !1． 02 5． 70 !1． 17

垂穗披碱草 Elymus nutans 3． 70 !1． 04 2． 58 !1． 01 1． 79 !1． 00

洽草 Koeleria critata 3． 45 !0． 96 2． 32 !0． 22 3． 84 !0． 93

发草 Deschampsia caespitosa 1． 96 !0． 2 2． 18 !0． 11 2． 32 !0． 54

羊茅 Festuca ovina 1． 51 !0． 63 1． 47 !0． 72 3． 39 !0． 41

莎草科 矮嵩草 Kobresia humilis 6． 71 !0． 95 6． 43 !0． 45 7． 06 !0． 65
Sedge species group 苔草 Carex spp． 2． 79 !1． 18 2． 88 !1． 21 1． 30 !0． 52

二柱头藨草 Scirpus distigmaticus 0． 82 !0． 44 0． 80 !0． 41 －

豆科 棘豆 Oxytropis spp． 2． 06 !0． 48 1． 62 !0． 54 1． 76 !0． 23
Leguminous species group 异叶米口袋 Gueldenstaedtia diversifolia 1． 72 !0． 48 1． 15 !0． 54 0． 63 !0． 26

黄芪 Astragalus spp． 1． 00 !0． 33 0． 02 !0． 02 0． 01 !0． 01

花苜蓿 Medicago ruthenica 0． 99 !0． 63 2． 04 !0． 34 0． 84 !0． 53

杂类草 瑞苓草 Saussurea nigrescens 8． 34 !0． 72 12． 21 !2． 16 8． 30 !0． 73
Forbs species group 鹅绒委陵菜 Potentilla anserina 5． 23 !0． 65 0． 51 !0． 26 2． 10 !0． 50

箭叶橐吾 Ligularia sagitta 3． 40 !1． 58 2． 68 !2． 68 0． 21 !0． 21

摩苓草 Morina chinensis 2． 76 !0． 42 4． 03 !0． 52 6． 87 !0． 76

黄帚橐吾 Ligularia virgaurea 2． 71 !1． 68

毛茛 Ｒanunculus spp． 2． 59 !0． 39 1． 97 !0． 2 1． 33 !0． 19

麻花艽 Gentiana straminea 2． 47 !1． 14 2． 44 !0． 91 1． 78 !0． 89

高山唐松草 Thalictrum alpinum 2． 26 !0． 25 2． 30 !0． 51 2． 79 !0． 81

柔软紫菀 Aster flaccidus 2． 03 !0． 56 3． 02 !0． 45 3． 12 !0． 76

西伯利亚蓼 Polygonum sibiricum 1． 87 !0． 32 1． 13 !0． 50

雪白委陵菜 Potentilla nivea 1． 86 !0． 51 0． 78 !0． 33 0． 73 !0． 33

繁缕 Stellarla spp． 1． 82 !0． 14 0． 63 !0． 29 1． 51 !0． 51

直梗高山唐松草 Thalictrum alpinum var． 1． 72 !0． 35 0． 92 !0． 27 0． 76 !0． 46

蒲公英 Taraxacum mongolicum 1． 50 !0． 16 0． 93 !0． 48 0． 85 !0． 26

细叶亚菊 Ajania tenuifolia 1． 08 !0． 58 1． 21 !0． 43 1． 32 !0． 36

蓬子菜 Galium verum 0． 89 !0． 38 0． 45 !0． 45

兰石草 Lancea tibetica 0． 83 !0． 38 0． 09 !0． 08 1． 31 !0． 26

银莲花 Anemone spp． 0． 78 !0． 46

宽叶羌活 Notopterygium forbesii 0． 67 !0． 42 0． 75 !0． 23 2． 03 !1． 71

蓝翠雀花 Delphinium caeruleum 0． 66 !0． 17 0． 84 !0． 34 1． 19 !0． 59

小米草 Euphrasia pectinata 0． 64 !0． 27 0． 67 !0． 18 1． 61 !0． 15

美丽风毛菊 Saussurea pulchra 0． 60 !0． 38 5． 22 !0． 64 2． 07 !0． 81

湿生扁蕾 Gentianopsis superba 0． 37 !0． 23 0． 07 !0． 07 0． 73 !0． 47

海乳草 Glaux maritima 0． 31 !0． 18 0． 29 !0． 17 0． 22 !0． 22

尖叶龙胆 Gentiana aristata 0． 22 !0． 22 1． 47 !0． 43 0． 79 !0． 35

紫红假龙胆 Gentianella arenaria 0． 17 !0． 17 0． 58 !0． 34 0． 16 !0． 16

高原鸢尾 Iris collettii 0． 14 !0． 14 1． 46 !0． 60

乳白香青 Anaphalis lactea 0． 02 !0． 02 1． 88 !0． 65 3． 69 !1． 69

肋柱花 Lomatogonium rotatum 0． 01 !0． 01 0． 01 !0． 01

线叶龙胆 Gentiana farreri 0． 01 !0． 01 0． 62 !0． 62 1． 94 !0． 84

香薷 Elsholtzia ciliata 0． 01 !0． 01

矮火绒草 Leontopodium nanum 2． 40 !0． 65 0． 01 !0． 01

三脉梅花草 Parnassia trinervis 0． 20 !0． 12 0． 37 !0． 26

甘肃马先蒿 Pedicularis kansuensis 0． 36 !0． 22 0． 15 !0． 11

报春花 Primula malacoides 0． 01 !0． 01

猪殃殃 Galium aparine 0． 92 !0． 27

表中“ ”表示该种植物不存在
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图 1 不同封育年限高寒草甸群落功能群

Fig． 1 Community functional group for different exclosure

duration ( year) in alpine meadow

图中字母不同表示差异显著( P ＜ 0． 05)

总体重要值分别为 35． 02%、34． 23% 和 40． 99% ( 图

1) 。封育 2a 与 7a 之间的群落物种数和禾本科植物的

重要值均未发生明显变化; 但与封育 2a 和 7a 相比，封

育 17a 群落物种数降低了 6． 81%，禾本科植物重要值

分别增加了 17． 05% 和 19． 75%。值得注意的是，在封

育 2a 的样地中，异针茅 ( Stipa aliena ) 与山地早熟禾

( Poa orinosa) 的重要值分别为 13． 87% 和 10． 53%，而

在封育 7a 和 17a 样地中，异针茅的重要值分别增加到

21． 76% ( P ＜ 0． 05) 和 23． 95% ( P ＜ 0． 05) ，山地早熟禾

则分别降低到 3． 92% ( P ＜ 0． 05) 和 5． 70% ( P ＜ 0． 05) ，

即随封育年限延长，群落上层逐渐由共优势种的异针茅

和山地早熟禾变为单优势种的异针茅。
莎草科植物的总体重要值随封育年限延长而降低，封育 2、7、17a 样地分别为10． 32%、10． 11% 和 8． 36%

( 图 1) ，没有显著变化。下层优势种矮嵩草( Kobresia humilis) 的重要值封育 2、7、17a 分别是 6． 71%、6． 43%和

7． 06%，未发生显著变化，即不受封育年限的影响。
豆科植物的总体重要值在封育 2、7、17a 样地分别是 5． 77%、4． 82%和 3． 23%，封育 7a 和 17a 分别比封育

2a 样地降低了 16． 46%和 44． 02% ( P ＜ 0． 05) ( 图 1) 。
杂类草植物的总体重要值封育 2、7、17a 分别是47． 96%、51． 49% 和 49． 53% ( 图 1) ，没有发生显著变化。

但其中的几种植物重要值却发生了较大变化。例如，鹅绒委陵菜( Potentilla anserina) 的重要值为封育 2a
( 5． 23% ) ＞ 封育 17a( 2． 10% ) ＞ 封育 7a( 0． 51% ) ; 摩苓草( Morina chinensis) 重要值为封育 17a( 6． 87% ) ＞
封育 7a( 4． 03% ) ＞ 封育 2a( 2． 76% ) ; 黄帚橐吾( Ligularia virgaurea) 在封育 2a 样地中的重要值为 2． 71%，但

没有出现在封育 7a 和 17a 样地中; 箭叶橐吾( Ligularia sagitta ) 的重要值为封育 2a ( 3． 40% ) ＞ 封育 7a
( 2． 68% ) ＞ 封育 17a( 0． 21% ) ; 西伯利亚蓼( Polygonum sibiricum) 的重要值在封育 2a 和 17a 样地中分别为

1． 87%和 1． 13%，而没有出现在封育 7a 样地; 美丽风毛菊( Saussurea pulchra) 重要值为封育 7a( 5． 22% ) ＞ 封

育 17a( 2． 07% ) ＞ 封育 2a( 0． 60% ) ; 线叶龙胆( Gentiana farreri) 的重要值是封育 17a( 1． 94% ) ＞ 封育 7a( 0．
62% ) ＞ 封育 2a( 0． 01% ) 。该结果表明，虽然杂类草植物总体重要值随封育年限延长未出现显著性变化，但

封育对其群落内部物种的组成及重要值产生了较大影响。

图 2 不同封育年限高寒草甸群落物种重要值排序

Fig． 2 Ｒanking of species important values for different

exclosure duration ( year) in alpine meadow

由物种重要值的大小排序可以发现( 图 2) ，不同封

育年限的物种重要值变化大致从第 10 个物种开始趋于

重合，而前 9 个物种占整体重要值的比例较大，封育 2、
7、17a 样地分别为 58． 02%、62． 15%和 65． 92%。此外，

不同封育年限之间的变化趋势有所不同: 封育 2a 样地

降低速率最为缓慢，且趋势线最平滑; 封育 7a 样地降低

速率加快，但波动很小; 而封育 17a 样地不仅降低速率

加快且趋势线波动最大，其主要原因是随封育年限增加

异针茅重要值迅速增加，而山地早熟禾则呈相反变化。
随封育年限的延长，凋落物量呈下降趋势，但差异

不显著( 图 3) ; 群落上层重要值最大的异针茅相对高度

变化由封育 2a 的 6． 11% 增加到封育 7a 和 17a 的 8．
13%和 7． 46% ( P ＜ 0． 05) ( 7a 与 17a 之间不显著) ( 图 3) 。
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图 3 不同封育年限高寒草甸凋落物量和异针茅相对高度

Fig． 3 Litter fall and relative height of Stipa aliena for exclosure duration ( year)

图中字母不同表示差异显著( P ＜ 0． 05)

2． 2 不同封育年限的物种多样性

2． 2． 1 不同封育年限的 α 多样性

在不同封育年限样地中，表示物种丰富度的 Patrick 指数( Ｒ) 和 Margalef 指数( Ma) ( 图 4) 均未发生显著

性变化，3 个封育年限样地的 Ｒ 和 Ma 分别在 34 和 7． 7 左右，说明封育年限对物种丰富度并未造成明显影响。
然而，表示物种均匀度的 Pielou 指数( Jsw ) 和 Alatalo 指数( Ea) ( 图 4) 均为封育 2a ＞ 封育 7a ＞ 封育 17a。其

中，封育 2a 与封育 17a 样地之间的 Jsw差异显著( P ＜ 0． 05) ，而封育 7a 与另外两样地的差异不显著; Ea 则随

封育年限延长呈显著性降低( P ＜ 0． 05) 。

图 4 不同封育年限高寒草甸群落 α多样性

Fig． 4 α diversity of alpine meadow for different exclosure duration ( year)

图中小写字母不同表示差异显著( P ＜ 0． 05)

表示物种多样性的 Simpson 指数( D) 、Shannon-Wiener 指数( H') ( 图 4) 和种间相遇机率指数( PIE) ( 图 4)

均为封育 2a ＞ 封育 7a ＞ 封育 17a，而封育 2a 样地显著高于封育 7a 和 17a 样地( P ＜ 0． 05) ，但封育 7a 和 17a
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样地之间的差异不显著。
2． 2． 2 不同封育年限的 β 多样性

不同封育年限的 Morisita-Horn( CMH ) 指数和 Cody( βc) 指数表明( 表 2) ，封育 2a 和 7a 样地的 CMH值居中

( 0． 85) ，βc 值最大( 5． 0 ) ，封育 7a 较封育 2a 增加和减少的物种数均为 5; 封育 2a 和 17a 的 CMH 值最小( 0．
83) ，βc 值居中( 4． 5) ，封育 17a 较封育 2a 增加和减少的物种数分别为 3 和 6; 封育 7 和 17a CMH 值最大( 0．
94) ，βc 值最小( 3． 5) ，封育 17a 较封育 7a 增加和减少的物种数分别为 2 和 5，说明封育 2a 与 7、17a 样地之间

的物种差异较大，而封育 7a 和 17a 样地之间的物种差异相对较小。
封育 2、7、17a 样地的 Whittaker( βws ) 指数分别为 0． 26、0． 33 和 0． 21( 图 5) ，说明封育 2a 样地群落内物种

更替程度居中，封育 7a 样地物种更替程度最大，样方间种类组成相似性最小; 封育 17a 则物种更替程度最小，

样方间种类组成相似性最大。β 多样性指数综合结果说明，物种多样性对封育年限的响应程度在封育前期

( 封育 2 和 7a 之间) 大于封育后期( 封育 7 和 17a 之间) ，这与 α 多样性的结果相一致。

表 2 不同封育年限之间高寒草甸 Cody 指数( βc) 和 Morisita-Horn( CMH ) 相似指数

Table 2 Cody index and Morisita-Horn similarity index for different exclosure duration in alpine meadow

封育年限 / a
Exclosur duration

Morisita-Horn 指数( CMH )

Morisita-Horn similarity index

Cody 指数( βc) Cody index

增加的物种数 g( H)
Number of increased species

减少的物种数 I( H)
Number of lost species

Cody 指数( βc)
Cody index

2 和 7 0． 85 5 5 5． 0

2 和 17 0． 83 3 6 4． 5

7 和 17 0． 94 2 5 3． 5

图 5 不同封育年限高寒草甸 Whittaker 指数( βws )

Fig． 5 Whittaker index for different exclosure duration in alpine

meadow

2． 2． 3 不同封育年限的物种多样性相关性

丰富度指数( Ma) 与 Whittaker 指数( βws ) 呈显著正

相关关系( P ＜ 0． 05) ( 图 6) ，多样性指数( D、H'和 PIE)

随均匀度指数( Jsw和 Ea) 的增加呈显著性上升趋势( P
＜ 0． 05) ( 图 6) 。
2． 3 不同封育年限的土壤养分与物种多样性相关性

封育 2、7、17a 的 SOC、STN、STP 含量以及土壤氮磷

比( N /P) 均表现为封育 17a ＞ 封育 2a ＞ 封育 7a，土壤

碳氮比( C /N) 没有发生显著变化( 表 3 ) 。SOC、STN、
STP 含量与 α 和 β 多样性指数的相关性均不显著，土壤

C /N 与多样性指数和均匀度指数呈负相关关系，其中

均匀度指数( Ea) 和多样性指数( D 和 PIE) 与 C /N 均达

到显著关系( P ＜ 0． 05) ( 图 7) ，物种均匀度和多样性指

数随土壤 N /P 的增加呈降低趋势( 图 7) 。

3 讨论与结论

3． 1 凋落物对群落组分和物种多样性的影响

凋落物的积累与分解是影响植被群落组分和生态系统物种多样性的重要因子，包括凋落物的量和覆盖时

间两方面［24-25］。凋落物量增加是草地封育初期最显著的特征之一，但随封育年限延长，凋落物量呈下降趋

势［26-27］，然而也有相反结果的报道［28］。本研究与左万庆等［26］和康博文等［27］研究结果一致，即随封育年限的

增加凋落物量呈下降趋势( 图 3) ，但由于 3 个不同封育年限样地之间的凋落物量差异并不显著，故认为不同

封育年限群落组分和物种多样性的改变与凋落物量无明显关系。Xiong 等［25］也指出凋落物覆盖的时间越长，
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图 6 不同封育年限高寒草甸群落物种多样性相关性
Fig． 6 Correlations of species diversity for different exclosure duration ( year) in alpine meadow

表 3 不同封育年限之间高寒草甸土壤养分含量和养分含量比

Table 3 Soil nutrient content and ratio for different exclosure duration in alpine meadow

封育年限 / a
Exclosure
duration

土壤养分含量 Soil nutrient content / ( g /kg)

土壤有机碳( SOC)
Soil organic carbon

土壤全氮( STN)
Soil total nitrogen

土壤全磷( STP)
Soil total phosphorus

土壤碳氮比( C /N)
Soil C /N ratio

土壤氮磷比( N /P)
Soil N /P ratio

2 54． 50 ± 0． 90b 4． 77 ± 0． 13a 0． 79 ± 0． 03a 11． 45 ± 0． 25a 6． 60 ± 0． 19b
7 50． 46 ± 1． 25b 4． 29 ± 0． 20b 0． 69 ± 0． 02b 11． 78 ± 0． 32a 6． 48 ± 0． 23b
17 71． 34 ± 1． 25a 5． 95 ± 0． 18a 0． 80 ± 0． 02a 12． 01 ± 0． 29a 7． 89 ± 0． 24a

表中字母不同表示差异显著( P ＜ 0． 05)

对物种多样性的负效应越大，而凋落物量的影响并不显著。本研究中，凋落物覆盖对不同功能群植物的影响

不同，莎草科植物受影响最小，豆科植物则最大，这与 Wang 等［29］的研究结果一致。本研究结果亦表明，均匀

度指数和多样性指数随封育年限延长而下降，其主要原因可能与凋落物覆盖时间有关。通常，覆盖的时间越

长，凋落物阻止种子到达土壤表面的可能性越大，从而抑制种子萌发和幼苗建植［30］，降低物种多样性。另外，

凋落物覆盖极大地消弱了群落底层的光照强度，导致一些喜光植物随封育年限延长，其生存空间逐渐缩小而

被淘汰，而光竞争能力强或耐荫的物种得以存留。因此，由于凋落物覆盖时间的负效应影响，最终导致群落组

分发生变化、物种均匀度指数和多样性指数随封育年限延长而降低。
然而，物种丰富度指数并没有随封育年限增加发生显著变化，这可能与该高寒草甸存在一定的物种冗余

有关，因为该群落存在许多重要值特别低( 表 1 ) 且对初级生产力贡献很小的物种［31］，并且研究样地在 0． 25
m2样方内平均物种数目是内蒙古贝加尔针茅群落、大针茅群落、克氏针茅群落和小针茅群落物种数［32］的

1． 88—4． 67 倍。根据“冗余种假说”，该生态系统可能存在一些物种能够适应因封育而改变的微环境。例如，

群落下层优势种矮嵩草，不同封育年限之间并没有显著变化; 另外，美丽风毛菊较耐荫，单位面积叶片的叶绿
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图 7 不同封育年限高寒草甸群落土壤养分比与多样性的关系

Fig． 7 Ｒelationship between soil nutrient ratio and species diversity for different exclosure duration in alpine meadow

图中没有标明 P 值表示相关性不显著( P ＞ 0． 05)

素含量和 PSⅡ有效光化学量子产量要高于其它植物［33］，叶片在地表伸张使其在与其它植物的竞争中占据更

多的地表空间，其重要值封育 7a 和 17a 均显著大于封育 2a( P ＜ 0． 05) 。

3． 2 光竞争对群落组分和物种多样性的影响

光照条件对草地植物群落的生长有重要作用［34］，物种对光资源的竞争是影响植被群落结构和多样性变

化的因素之一［25］。根据 Tilman［35］的资源比例假说，草地植物群落结构的改变与透光率有关，低透光率导致

低的物种存活率。虽然本研究没有对群落内的光照强度进行观测，然而植株高度是反映植物对光资源竞争能

力重要的代表性指标之一［31］。在本研究中，随封育年限的延长，群落上层重要值最大的异针茅相对高度变化

由封育 2a 的 6． 11%增加到封育 7a 和 17a 的 8． 13% 和 7． 46% ( P ＜ 0． 05) ( 7a 与 17a 之间不显著) ( 图 3B) 。

由于异针茅的光竞争能力较强［36］，其重要值( 表 1) 和相对高度随封育年限延长而增加，减弱其群落下层的光

照，遮蔽了其他物种，其最终结果导致即长不高又不耐荫的物种被排除掉，使物种多样性下降，这与 Chapin

等［37］报道的结果一致。

3． 3 土壤养分对群落组分和物种多样性的影响

土壤养分是维系地上和地下生物活动最基本的营养元素，也是影响群落组分和生物多样性的重要因
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子［38］，而封育后改变了地上植物与土壤之间的相互作用过程。多数研究表明，土壤养分随封育年限的延长而

增加［39，40］，然而文海燕等［41］则指出，不同封育年限之间的土壤有机质和全氮的差异均不显著。本研究中，封

育 2、7、17a SOC、STN 和 STP 含量均表现为封育 17a ＞ 封育 2a ＞ 封育 7a( 表 3) ，这与邱莉萍等［42］报道的半

干旱地区的结果相似，其原因可能是草地封育后随外界干扰的消失，植被加速了对原有土壤营养的利用，导致

土壤养分降低［42］，但随封育时间的延长，由于凋落物的累积与分解导致土壤养分含量逐渐增加，因为土壤养

分供应和养分循环的正反馈作用是通过凋落物的累积而加强［43］。

然而，土壤养分与群落组分和物种多样性之间的关系较为复杂，因为不同功能群植物对土壤养分变化的

响应不同［44］。杨晓霞等［36］和沈振西等［45］的研究表明，N 和 P 元素均是高寒草甸植物生长重要的限制性营养

元素，因此植物对土壤养分资源的竞争强度大，不同封育年限间土壤养分的变化必定引起群落组分的改变。
本研究不同功能群总体重要值的变化表明，禾本科植物变化较大，如异针茅、羊茅对土壤养分变化的响应较为

敏感( 表 1) ，这可能是由于它们对养分利用率较高的原因［45-46］; 莎草科和杂类草植物变化不明显; 而豆科植物

却显著降低。土壤养分对物种多样性的影响亦存在争议，有研究表明随土壤养分的增加，物种多样性降低，但

也有先增加后降低，或二者之间没有相关性的报道［44］。本研究表明，SOC、STN、STP 含量与 α 和 β 多样性指

数的相关性均不显著，与左小安［47］的研究结果相同。然而，土壤 C /N 与多样性指数和均匀度指数呈负相关

关系，其中均匀度指数( Ea) 和多样性指数( D 和 PIE) 与 C /N 均达到显著关系( P ＜ 0． 05) ( 图 7) ，说明物种多

样性主要是通过养分因子之间的耦合效应起作用，可能与土壤矿化作用有关，这与 Small［48］的研究结果一致。

另外，本研究表明物种均匀度和多样性指数随土壤 N /P 的增加呈降低趋势( 图 7) ，可能原因是 N 元素的增加

导致优势植物快速生长，进而对其它物种竞争排斥，导致物种多样性降低，这与 Ｒoem ［49］的研究结果一致。
3． 4 其他因素的可能影响

影响群落物种多样性变化的因子非常复杂，是生物多样性研究的主要内容。这些影响因子主要分为生物

因子和环境因子，如光照、温度、水分、养分、干扰以及物种之间的相互关系，而群落生境差异可能是影响多样

性的主要原因，当前研究最多的环境因子是土壤因子和光照因子［50］。围封年限的不同对其生境的改变亦不

相同，对于天然草地，围封后凋落物量、覆盖时间及其分解对土壤因子和光照因子的改变是影响群落生境最显

著的因素，前文对此行了探讨。然而，围封引起的其他因子变化也可能对生物多样性产生影响，如土壤水分、
温度以及物种间的相互作用等。

水分是影响植物生长发育及生物多样性的重要因子，尤其是在干旱地区［51］。本研究 3 个围封样地相邻，

降水量相同，但封育样地中的凋落物覆盖可能通过截留部分降水、或减少土壤蒸发而改变水分收支和土壤水

分［30］。然而，该研究样地年均降水量达 560 mm，特别是生长季中水分相对丰富，有研究指出水分不是该生态

系统的限制因素［52］。另外，3 个样地间凋落物量无显著差异( 图 3) ，故可认为凋落物对降水的截留不会成为

影响生物多样性的直接原因。
温度是控制植物生理活动和生化反应最重要的生态因子之一，能限制植物的分布，从而影响生物多样性。

气候变暖对全球的生态系统和生物多样性产生着显著影响［53］，特别是受低温条件控制的高山生态系统对气

候变暖的响应尤为敏感［54］，相关研究主要集中在全球尺度或较大的区域尺度上。围封后由于凋落物覆盖而

改变群落底部温度等微环境，进而影响生物多样性，但目前尚未见到相关研究报道。本研究的 3 个样地温度

背景相同，且样地间凋落物量无显著差异( 图 3) ，但对于不同封育年限，凋落物覆盖是否可导致样地间的温度

差异及其对生物多样性产生的影响仍有待于进一步探讨。
极限相似性理论认为物种间相互作用可引起群落性状趋异的构建模式［55］，从而影响群落物种多样性。

封育后，凋落物的增加，牲畜采食、践踏等干扰的排除，都是引起群落结构和土壤理化性质发生改变的重要因

素，很多研究也报道了围封对群落结构和土壤理化性质的影响［6，9-15］。总之，围封引起群落结构和土壤性质的

改变使原有种间关系发生变化，也改变了群落中共存物种对资源的利用状况，最终可能导致物种多样性的改

变。然而，物种间的相互作用关系非常复杂，欲探明其种间关系对生物多样性的影响还需长期的、更深入的实
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验数据提供依据。
3． 5 结论

本文探讨了 2、7、17a 不同封育年限对青藏高原东北部高寒草甸群落组分及物种多样性的影响，结果表

明，随封育年限的延长，禾本科植物的总体重要值增加最明显，特别是异针茅最为显著，成为 17a 封育样地中

群落上层的单优势种; 而豆科植物总体重要值显著降低; 莎草科和杂类草植物变化不明显，说明封育对群落的

物种组成及重要值具有较大影响。物种多样性指数和均匀度指数均随封育年限的延长呈下降趋势，且封育前

期( 2a 与 7a 之间) 变化大于后期( 7a 与 17a 之间) 。凋落物的存在影响植物的种子萌发、幼苗定居以及物种

间的相互关系，但 3 个样地间凋落物量的差异并不显著，说明不同封育年限样地间物种多样性的差异与凋落

物量无关，而与凋落物覆盖时间有关。随封育年限的延长，凋落物分解参与调节的土壤养分含量及其比例发

生改变，其中土壤 C /N 和 N /P 与群落物种多样性呈负相关关系，说明土壤养分之间的耦合作用影响高寒草甸

群落组分及其物种多样性。本研究说明，封育虽然是草地恢复的有效措施之一，但就封育年限对物种多样性

的影响而言，该地区高寒草甸生态系统不宜进行长期封育，可采取适度的放牧或轮牧管理措施，保护其物种多

样性。由于影响物种多样性变化的因子非常复杂，在以后的研究中还需进一步加强研究封育年限对群落结构

及其生物多样性影响的生态学机制，同时加强封育年限及其生物多样性变化对生态系统功能影响的研究。
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