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摘要：稳态转换作为滨海生态系统的一种灾变现象，其过程伴随着生态系统质量下降和功能退化。 深圳湾位于粤港澳大湾区的

核心区域，深入理解其生态系统演化过程是进行适应性管理的重要前提。 ２０１４ 年于深圳湾福田红树林湿地获得 ４ 根岩芯沉积

柱，通过分析沉积和生物地球化学指标（包括金属元素、营养盐、粒度和有机质指标），重建半个世纪以来深圳湾环境的历史变

迁，揭示其生态系统发生的稳态转变过程。 结果表明：稳态转换发生前（１９５４—１９８０），福田红树林沉积物中重金属、无机营养和

有机物含量稳定增加，但处于较低水平；稳态转换发生后（１９９０—２０１４），深圳湾中污染输入增加，沉积物中重金属和营养盐含

量发生明显变化，深圳湾生态系统质量持续下降。 通过揭示深圳湾生态系统演变过程及其稳态转变的发生规律，为粤港澳大湾

区生态系统修复和管理提供重要的理论依据和参考。
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近年来，生态系统中的多稳态现象（Ａｌｔｅｒｎａｔｉｖｅ ｓｔａｂｌｅ ｓｔａｔｅｓ）及其转换行为一直是生态学界的一个研究热

点［１⁃２］。 生态系统多稳态是指在一定外界条件下，系统出现两种或多种稳定状态的现象，自然系统可以在这

些稳态中进行切换［３］。 而对受损生态系统而言，稳态转换（Ｒｅｇｉｍｅ ｓｈｉｆｔ）往往是突发的生态灾变，系统内部结

构和功能因此发生根本性改变，并很难自发地恢复到原始状态，需要获得极大的外界干预（修复）才能实现，
人类社会为此已付出巨大代价［４⁃５］。 因此，稳态转变检验与早期预警、转换机制及驱动因子、系统修复力和迟

滞效应等方面均是生态系统管理的重要课题［６⁃８］。 目前，国内对于水域生态系统稳态转换的研究主要集中在

淡水湖泊系统［９⁃１２］，尤其是浅水湖泊，而海水生态系统的相关研究则相对较少［１３⁃１４］。 稳态转换研究通常以长

时间序列的变量数据作为支撑，在长期监测数据匮乏的情况下，水域底部沉积物记录可以提供连续、高分辨率

的研究素材［１０，１５⁃１６］。 通过分析沉积物里的多重代用指标，可以定量重塑环境变化，反演历史进程，为生态系统

转换机制的科学研究提供重要的新证据和新案例［１７⁃１８］。

图 １　 深圳湾福田红树林湿地采样点空间分布图

　 Ｆｉｇ． １ 　 Ｌｏｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｃｏｒｅｓ ｉｎ Ｆｕｔｉａｎ ｍａｎｇｒｏｖｅ ｆｏｒｅｓｔ，

Ｓｈｅｎｚｈｅｎ Ｂａｙ

ＨＳ 柱： 海桑群落岩芯柱；ＢＧＲ 柱： 白骨壤群落岩芯柱；ＱＱ 柱： 秋

茄群落岩芯柱；ＴＴ 柱： 近海滩涂岩芯柱

深圳湾位于粤港澳大湾区的核心位置，是区域内最重要的港湾之一，其区位特殊而优越，腹地背靠深圳和

香港两座特大城市，并辐射珠江三角洲乃至华南地区。 近几十年来，深圳湾见证了这个区域的快速发展，其生

态环境的历史变迁是社会经济腾飞的时代缩影［１９］。 红树林是热带亚热带沿海特有的生态系统，系统内部生

产力极高，提供丰富的生态服务功能，在河口海湾生态平衡调节中扮演着重要角色［２０⁃２１］。 福田红树林湿地位

于深圳湾东北岸，是我国唯一一个处于城市中心区的国家级自然保护区，深受沿海城市化和人类活动的影响。
２０ 世纪 ５０ 年代，香港电子工业的兴起使进入深圳湾的污染物（例如重金属）明显增加，严重降低沿岸红树林

生态系统的稳定性［２２⁃２３］。 ８０ 年代以来，随着改革开放政策落实，深圳特区城市化进程加速，围海造陆和海水

污染等原因导致深圳湾红树林和基围湿地大面积萎缩，虽然近年来人工造林成效显著，红树林面积有所恢复，
但福田红树林群落仍存在树种单一、结构脆弱、外来物种入侵等诸多生态问题［２４⁃２５］。 因此，本文通过福田红

树林湿地中沉积柱的多重指标分析，重建其半个世纪以来的生态演变过程，揭示其生态系统对人类胁迫的响

应与反馈，为粤港澳大湾区生态系统的退化机制、修复

管理等工作提供科学依据与参考。

１　 样品采集与分析

１．１　 研究区域概况

深圳湾位于珠江口东部（图 １），为半封闭海湾，平均

深度仅为 ２．９ ｍ， 潮汐类型为不规则半日潮，主要汇入的

河流包括深圳河、大沙河和元朗河等。 海湾内常年接受

大量陆源污染物输入，根据《２０１７ 年广东省海洋环境状

况公报》，深圳湾水质达到国家海水质量劣四类标准［２６］。
福田 红 树 林 湿 地 位 于 深 圳 湾 东 北 部 （ １１３° ４５′ Ｅ，
２２°３２′ Ｎ，图 １），呈长条状分布，长约 １１ ｋｍ，与香港米

埔红树林保护区隔水相望。 福田红树林自然保护区成

立于 １９８８ 年，目前保护区内红树群落结构比较简单，主
要以灌木或小乔木为主，优势种包括海桑、秋茄、桐花树

和白骨壤等［２７⁃２８］。
１．２　 样点布设和沉积物采集与保存

２０１４ 年 １２ 月于深圳湾福田红树林湿地内，根据不

同的红树植物种类分布（海桑 Ｓｏｎｎｅｒａｔｉａ ｃａｓｅｏｌａｒｉｓ、秋茄
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Ｋａｎｄｅｌｉａ ｏｂｏｖａｔａ、白骨壤 Ａｖｉｃｅｎｎｉａ ｍａｒｉｎａ、无植被覆盖的滩涂），分别获取 ４ 根沉积柱，分别命名为 ＨＳ 柱（９８
ｃｍ）、ＱＱ 柱（７８ ｃｍ）、ＢＧＲ 柱（７４ ｃｍ）和 ＴＴ 柱（７９ ｃｍ），其分布位置见图 １。 柱状样的采集使用内径为 ７５ ｍｍ
的 ＰＶＣ 管，垂直压入沉积物，到一定深度后，利用铁锹把 ＰＶＣ 管周围底泥挖开，顶部空管截掉后加盖密闭，人
工缓缓拔出 ＰＶＣ 管，管底出泥面时迅速加盖托底取出样品，保持直立状态运送回实验室。 在完成体积磁化率

的测量后，沉积柱按 １ ｃｍ 间隔切割分样，冷冻干燥后置于冰柜保存。
１．３　 沉积柱年代框架建立

测量四根沉积柱的体积磁化率 Κ（英国 Ｂａｒｔｉｎｇｔｏｎ ＭＳ２），对比其纵向变化，对最具有代表性的 ＨＳ 沉积柱

进行放射性测年。 利用放射性核素２１０Ｐｂ 活度随时间衰减的原理，建立沉积柱的年代框架。 将干燥沉积物装

进离心管封存一个月，待其中衰变母体２２６Ｒａ 和子体２１０Ｐｂ 浓度达到平衡后，利用高纯锗伽玛能谱仪（美国

Ｏｒｔｅｃ，ＧＷＬ⁃１２０⁃１５⁃ＸＬＢ⁃ＡＷＴ）测定两者的比活度，应用 ＣＩＣ 模型计算平均沉积速率，确定沉积层位的具体年

代。 其他三根沉积柱通过磁化率与 ＨＳ 柱进行比对，确定各自的年代框架。
１．４　 沉积物地球化学指标与粒度分析

分析四根沉积柱样品的多重地球化学和沉积学指标，包括营养盐（总氮 ＴＮ、总磷 ＴＰ）、有机物（总有机碳

ＴＯＣ、有机氮 ＴＯＮ、碳同位素 δ１３Ｃ）、重金属元素（铜 Ｃｕ、铬 Ｃｒ、铅 Ｐｂ、锌 Ｚｎ、镍 Ｎｉ）、粒度分布（平均粒径 Ｍｚ、中
值粒径 Ｍｄ）。

沉积物 ＴＮ 和 ＴＰ 分析：样品通过过硫酸钾同步消化后，分别使用紫外法和钼锑抗比色法进行测定［２９］。
有机地球化学指标：将样品研磨过 ２００ 目筛，加入过量 １．５ ｍｏｌ ／ Ｌ ＨＣｌ，水洗至中性，干燥待测，其中 ＴＯＣ 和

ＴＯＮ 通过元素分析仪 ＰｅｒｋｉｎＥｌｍｅｒ ２４００ 进行测定，δ１３Ｃ 通过同位素仪 Ｐｉｃａｒｒｏ Ｇ２１２１⁃ｉ 与元素分析仪 Ｃｏｓｔｅｃｈ
ＥＣＳ４０２４ 联用分析获得。 无机地球化学指标：将沉积物研磨，２００ 目过筛，使用液压机在 ２０ ＭＰａ 压力下压成

圆形样片，放入 Ｘ 射线荧光光谱仪（ＸＲＦ，天瑞 ＥＤＸ⁃ ２０００）重复测量十次，获得重金属元素 Ｃｕ、Ｃｒ、Ｐｂ、Ｚｎ、Ｎｉ
的质量浓度。 沉积物粒度分析：分别使用 ３０％ Ｈ２Ｏ２和 １０％ ＨＣｌ 去除样品中有机物和碳酸盐，加入 ０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ
六偏磷酸钠 ［（ＮａＰＯ３） ６］ 促使颗粒分散，利用激光粒度仪马尔文 ＭａｓｔｅｒＳｉｚｅｒ ３０００ 测定粒度分布，每个样品重

复测试 ５ 次并确保其频率分布曲线一致。
１．５　 数据统计分析

对沉积物多重指标数据进行标准化（Ｍｅｔｈｏｄ ＝ ｔｏｔａｌ），消除量纲影响，通过主成分分析（ ＰＣＡ，Ｐｒｉｎｃｉｐａｌ
Ｃｏｍｐｏｎｅｎｔ Ａｎａｌｙｓｉｓ），获得 ＰＣＡ 第一轴得分（ＰＣ１），即代表深圳湾红树林生态系统状态变化的主要趋势。 使

用 ＳＴＡＲＳ（Ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌ Ｔ－ｔｅｓｔ Ａｌｇｏｒｉｔｈｍ ｆｏｒ Ａｎａｌｙｚｉｎｇ Ｒｅｇｉｍｅ Ｓｈｉｆｔｓ）对 ＰＣ１ 得分的长时间序列数据进行突变检

测，设置步长（Ｃｕｔ－ｏｆｆ Ｌｅｎｇｔｈ）为 ３５，显著水平 Ｐ＜０．１，计算突变指数（ＲＳＩ，Ｒｅｇｉｍｅ Ｓｈｉｆｔ Ｉｎｄｅｘ），确定生态系统

稳态转变的时间节点［３０］。

２　 结果与讨论

２．１　 沉积柱年代框架

如图 ２ 所示，ＨＳ 柱 ４９ 个样品的２１０Ｐｂ 比活度随沉积深度增加呈现指数降低的趋势，根据 ＣＩＣ 模型利用对

数公式（ｙ＝ －２８．３６ｌｎ（ｘ）＋１４７．５５，Ｒ２ ＝ ０．７９）拟合２１０Ｐｂ 衰减程度，计算出 ＨＳ 柱的平均沉积速率为 ０．８８ ｃｍ ／ ａ，
据此计算 ０—９８ ｃｍ 中每层沉积深度所对应的具体年份，确定整柱年代范围为 １９０５—２０１４。

对比四根沉积柱的磁化率垂直分布（图 ２），发现其变化趋势具有极高的相似性，说明所有采样地点保留

了原始的沉积结构，沉积柱的连续性好，采样过程对沉积柱的干扰很小；这同时也证明流域内磁化率对比方法

的有效性和可靠性。 以 ＨＳ 柱年代结果为参考系，确定其柱上两个最明显的时标点（１１ ｃｍ—２００３；７０ ｃｍ—
１９３７），使 ＢＧＲ、ＱＱ、ＴＴ 沉积柱上的体积磁化率峰值点与之对应，关联沉积层位和年份，即可计算不同阶段的

沉积速率，从而构建其各自的年代框架。
２．２　 多重代用指标及指示意义

深圳湾四根沉积柱时间跨度达百年左右，考虑到 ２０ 世纪 ５０—６０ 年代以后，该区域人类经济活动才明显
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图 ２　 ＨＳ 柱２１０Ｐｂｅｘ比活度垂直剖面以及四根沉积柱的体积磁化率对比

Ｆｉｇ．２　 Ｖｅｒｔｉｃａｌ ｐｒｏｆｉｌｅ ｏｆ ｔｈｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ２１０Ｐｂｅｘ ｉｎ Ｃｏｒｅ ＨＳ； Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｖｏｌｕｍｅ ｍａｇｎｅｔｉｃ ｓｕｓｃｅｐｔｉｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ａｌｌ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｃｏｒｅｓ
２１０Ｐｂｅｘ： 过剩铅 ２１０ 比活度，２１０Ｐｂｅｘｃｅｓｓ

增强，本文只选取每根沉积柱前 ５０ 个样品（相当于 １９５０ 年以来）进行多重指标的分析和研究（图 ３）。
２．２．１　 重金属含量与时空变化

深圳湾红树林沉积物中不同重金属的含量差别较大。 Ｃｒ 的含量范围为 ４０．９８—１３５．２２ ｍｇ ／ ｋｇ，平均值为

９９．５０ ｍｇ ／ ｋｇ；Ｎｉ 为 １５．４１—６９．５４ ｍｇ ／ ｋｇ，平均 ４７．１６ ｍｇ ／ ｋｇ；Ｃｕ 为 ４５．２４—１９２．１５ ｍｇ ／ ｋｇ，平均 １２７．８９ ｍｇ ／ ｋｇ；Ｚｎ
为 １１３．４２—４５３．５４ ｍｇ ／ ｋｇ，平均 ３０２．７６ ｍｇ ／ ｋｇ；Ｐｂ 为 ４０．０１—１０９．８２ ｍｇ ／ ｋｇ，平均 ９４．５８ ｍｇ ／ ｋｇ。 对比国家海洋

沉积物质量标准（ＧＢ１８６６８—２００２） ［３１］和南海沉积物背景值［３２⁃３３］，发现 Ｃｒ、Ｐｂ 和 Ｚｎ 均值高于海洋质量第一类

标准（海洋保护区和海水养殖区等级），Ｃｕ 均值高于第二类标准（一般工业用水区等级），并且这五种重金属

的含量也显著高于南海背景值，表明深圳湾红树林沉积物受到一定程度的重金属污染。
在垂直分布上，五种重金属在不同沉积柱上均表现出了相似的趋势（图 ３）。 从 ２０ 世纪 ５０—６０ 年代开

始，沉积柱的重金属含量逐渐增加，到 ８０ 年代中期达到高峰，之后含量趋平或稍微降低。 该纵向变化模式与

前人的深圳湾重金属研究结果基本吻合［２２，３４⁃３５］。 深圳湾重金属含量的历史变化受到深港两地非同步的经济

发展模式影响。 据报道，深圳湾重金属主要来源于电子制造和金属制品两个行业［３６］。 １９６０—１９８０ 年，香港迎

来一个制造业腾飞的黄金时期，北部新界地区电子工业发展迅速，大量重金属随工业废水进入深圳湾，导致此

时期重金属累积效应明显［２３，３４］。 ８０—９０ 年代，香港制造业增长放缓，其工艺生产线逐步转移至内地，香港对

深圳湾的重金属污染贡献逐步减少。 与此同时，深圳在改革开放政策的推动下迅速崛起，其工业生产总值从

１９７９ 年的 ２．３ 千万元增加到 ２０１４ 年的 ６．４ 千亿元，年平均增长速度达到 ２９．９％［３７］。 理论上，沉积物中的重金

属在 ８０—９０ 年代后应该持续增长，但是并未观察到重金属含量增加的情况，反而出现平缓甚至回落的趋势。
有研究指出从 １９８６ 到 ２００７ 年间，深圳市重金属的排放总量实际上增速不高，导致单位产值下的重金属排放

在逐年下降［３６］。 另外，从 ８０ 年代起，深圳市的快速城市化带来两个主要的环境影响：一是土地利用方式改

变，导致深圳河径流量增大［３８］；二是深圳湾沿海的围海造陆工程方兴未艾［３９］。 这两个过程导致的直接结果

是深圳湾纳潮量降低，泥沙淤积更多更快［４０］。 根据监测数据，１９７０ 年前深圳湾的自然淤积率为 ０．０１—０．０３
ｍ ／ ａ，到了 ８０ 年代，深圳湾北侧海岸的淤积率升高至 ０．１２ ｍ ／ ａ，海湾内其他海岸的淤积率也达到 ０．０２—０．０４
ｍ ／ ａ［４１］。 沉积加快引起的稀释作用和重金属输入增量不高，很可能是沉积柱中重金属含量在 ８０ 年代以后并

没有升高、反而趋缓或降低的原因。
２．２．２　 营养含量与时空变化

ＨＳ 柱 的 ＴＮ 浓 度 范 围 为 １０５７． １４—２１２２． ８８ μｇ ／ ｇ， 平 均 值 为 １７５４． ４３ μｇ ／ ｇ； ＢＧＲ 柱 １３３６． ３８—
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４４８６．１０ μｇ ／ ｇ，平均 ２４４１．８１ μｇ ／ ｇ；ＱＱ 柱 １４５９．６７—２４９９．０９ μｇ ／ ｇ，平均 ２０４５．８２ μｇ ／ ｇ；ＴＴ 柱为 ３５６．８８—１８７９．７４
μｇ ／ ｇ，平均 １１７８．７９ μｇ ／ ｇ。 ＨＳ 柱的 ＴＰ 浓度范围为 ４１４． ０７—５８２． ２８ μｇ ／ ｇ，平均值为 ５１９． ０６ μｇ ／ ｇ；ＢＧＲ 柱

４０６．３２—９１８．０４ μｇ ／ ｇ，平均 ６４９． ９９ μｇ ／ ｇ；ＱＱ 柱 ４４１． ８４—１４３１． ６０ μｇ ／ ｇ，平均 ８８３． ５９ μｇ ／ ｇ；ＴＴ 柱 １８３． ９２—
６３８．８５ μｇ ／ ｇ，平均 ４９２．４３ μｇ ／ ｇ。

四根沉积柱 ＴＮ 含量排序是：ＢＧＲ ＞ ＱＱ ＞ ＨＳ ＞ ＴＴ，ＴＰ 含量排序是：ＱＱ ＞ ＢＧＲ ＞ ＨＳ ＞ ＴＴ，即有红树林植

被覆盖的样点营养盐浓度高于滩涂的样点。 红树林初级生产力高，大量凋落物和根系分泌物进入沉积物，有
机质在缺氧沉积物中分解缓慢，使得营养物质富集。 而裸露滩涂无植被遮盖，潮退后曝氧氧化强烈并受潮汐

搬运作用影响，营养匮乏。 该结果与其他红树林湿地的研究结论一致［４２⁃４３］。
从时间序列看（图 ３），深圳湾沉积物的 ＴＮ 和 ＴＰ 含量呈现不同的变化趋势。 过去 ５０ 年间 ＴＮ 含量缓慢

上升，到了 ２０ 世纪 ８０ 年代，含量明显增加；而 ＴＰ 在经历前期的增长后，在 ８０—９０ 年代开始下降并趋于平缓

状态；该变化趋势与前人基于沉积物和长期检测的研究结果基本一致［４４⁃４７］。 深圳湾 ＴＮ 逐年增长的趋势与深

圳城市化进程有密切关系。 始于 １９７９ 年，深圳用了短短 ３０ 年时间，就从一个小渔村迅速发展成为一个城市

化率达到 １００％的特大城市［４８］。 随着城市经济发展，大量含氮生活废水和工业污水被排进深圳湾，使得深圳

湾长期处于富营养化状态。 根据《２０１７ 年广东省海洋环境状况公报》，深圳湾大部分海域无机氮和活性磷酸

盐指标全年超标，水质劣于四类海水标准［２６］。 １９８１—２０１０ 年间深圳湾海域因营养过剩共发生过 ３３ 次赤潮灾

害，给海洋生态健康及社会经济发展造成了严重危害［４６］。 另外，大气氮沉降也可能是深圳湾氮输入的重要来

源。 有研究指出珠江三角洲区域的大气氮年沉降通量达到 ３７．８—４８．２ ｋｇ ／ ｈｍ２，是该区域水生系统氮污染的

重要影响因素［４９］。 与 ＴＮ 不同，深圳湾的 ＴＰ 含量在 ８０—９０ 年代以后，呈现出维持或略微降低的趋势，这与香

港环保署提供的 １９８７—２０１４ 年后海湾（深圳湾）的长期监测数据相吻合（ｈｔｔｐｓ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｐｄ．ｇｏｖ．ｈｋ）。 我们推

测主要原因与 ９０ 年代以后采取多种有效去除磷盐的举措有关系，例如深圳湾沿岸基围养殖池大面积减少，含
磷洗涤剂限制使用，污水处理率提高等［４７］。
２．２．３　 粒度组成及时空变化

从粒度垂直分布发现，每根沉积柱的平均粒径Ｍｚ 和中值粒径Ｍｄ 具有很好的一致性（图 ３）。 ＨＳ 柱的Ｍｚ
和 Ｍｄ 的均值分别为 ７．３２ Φ 和 ７．３４ Φ，ＢＧＲ 柱分别为 ７．４８ Φ 和 ７．５７ Φ，ＱＱ 柱分别为 ７．４３ Φ 和 ７．３７ Φ，ＴＴ 柱

分别为 ６．６３ Φ 和 ７．００ Φ。 这些结果说明福田红树林沉积物以粘土和粉砂为主，反映环境的水动力较弱。 以

Φ 为单位的粒径表示方法，数值越大，颗粒越细，反之越粗［５０］。 四根沉积柱颗粒粗细的排序是：ＴＴ ＞ ＨＳ ＞ ＱＱ
＞ ＢＧＲ，即滩涂样点比红树林样点沉积物粒径更粗，这主要跟采样点的空间位置以及红树林的滞留作用有关。
滩涂样点位于福田红树林湿地靠近海洋的边缘位置，受潮汐和波浪作用影响，加之滩涂缺乏植物保护，细颗粒

物质极易被冲走，粗颗粒物质则选择性被留下；相反，位于红树林内部区域的沉积物，植被交错覆盖，对潮流起

到很好的阻滞作用，有利于细颗粒物质的沉降和保存［５１⁃５２］。
除了个别样品（ＨＳ 柱：４５—５０ ｃｍ； ＱＱ 柱：０—４ ｃｍ），Ｍｚ 和 Ｍｄ 在四个沉积序列中均无明显的变化趋势，

表明福田红树林在过去 ５０ 年的沉积环境相对稳定，水动力变化不大，主要原因为四个采样点均位于保护区的

核心区域，沉积环境长期稳定，使得沉积物以细颗粒粉砂和粘土为主，粒径变化较小。 但是，如上所述，滩涂样

点 ＴＴ 柱的空间位置使得其粒度指标对水动力变化相对敏感，其 ４１—４４ ｃｍ（１９６１—１９６５）处出现 Ｍｚ 和 Ｍｄ 的

连续极低值，说明此时期深圳湾环境水动力发生了急剧的变化。 相关历史资料表明，１９６１—１９６５ 年间影响深

圳湾的台风次数达 ９ 次，其中 １５ 级以上强台风 １ 次，１７ 级以上超强台风 ２ 次，特别是在 １９６４ 年出现了研究年

限（１９５４—２０１４）中的最强台风 ＳＡＬＬＹ，其中心风力达 １７ 级以上，中心气压 ８９５ ｈｐａ，对深圳湾沿岸水体造成极

大扰动。 因此我们推测，ＴＴ 柱在 ４１—４４ ｃｍ 处的粗颗粒沉积由当时强烈的台风活动所致。 另外，由于营养物

和重金属对不同粒径的颗粒物具有选择性的吸附效应［５３］，其含量变化会受到沉积物粒度影响，因此这些指标

在 ＴＴ 柱相对应的位置也出现同步的异常值（图 ３）。
２．２．４　 有机指标及时空变化

福田红树林沉积物中 ＴＯＣ 的变化范围是 ０．８５％至 ３．９０％，平均含量为 １．６８％；Ｃ ／ Ｎ 的变化范围是 ６．５２—
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１６．１７，平均值为 ９．１２；δ１３Ｃ 的变化范围是－２９．０‰至－２４．０‰，平均值为－２６．５‰。

图 ３　 四根沉积柱的多重代用指标的垂直分布与生态系统稳态检验结果

Ｆｉｇ．３　 Ｖｅｒｔｉｃａｌ ｐｒｏｆｉｌｅｓ ｏｆ ｍｕｌｔｉｐｌｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｐｒｏｘｉｅｓ ａｎｄ ｒｅｓｕｌｔｓ ｏｆ ｒｅｇｉｍｅ ｓｈｉｆｔ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｆｒｏｍ ４ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｃｏｒｅｓ （ＨＳ， ＢＧＲ， ＱＱ ａｎｄ ＴＴ）

Ｃｒ： 铬；Ｎｉ： 镍；Ｃｕ： 铜；Ｚｎ： 锌；Ｐｂ： 铅；ＴＮ： 总氮；ＴＰ： 总磷；Ｍｚ： 平均粒径；Ｍｄ： 中值粒径；ＴＯＣ： 有机碳；Ｃ ／ Ｎ： 碳氮比；δ１３Ｃ： 碳同位素；

ＰＣ１： ＰＣＡ 第一轴得分；ＲＳＩ： 突变指数，Ｒｅｇｉｍｅ Ｓｈｉｆｔ Ｉｎｄｅｘ

４４５８ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４０ 卷　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

Ｃ ／ Ｎ 和 δ１３Ｃ 是判断沉积物有机质来源的常用方法［５４］。 一般认为，Ｃ ／ Ｎ 大于 ２０ 代表沉积物有机质主要

来源于陆地高等植物，比值小于 １０ 表示海洋藻类为有机质主要来源，而 １０—２０ 的比值指示着陆源和海源的

共同贡献［５５⁃５６］。 另一方面，δ１３Ｃ 主要用于区分不同植物对沉积有机物的贡献，因为 Ｃ３ 和 Ｃ４ 植物在 δ１３Ｃ 数值

轴上具有明确的分区：Ｃ３ 植物的 δ１３Ｃ 范围为－３４‰至－２０‰，以－２７‰左右居多；Ｃ４ 植物的 δ１３Ｃ 范围是－１９‰
至－９‰，以－１３‰左右居多，例如海洋浮游植物的 δ１３Ｃ 一般为－１９‰到－９‰，落于 Ｃ４ 植物区间［５７］；而红树是

典型的 Ｃ３ 植物，其 δ１３Ｃ 范围在－３０．５‰到－２３．４‰之间［５８］。 结合 Ｃ ／ Ｎ 和 δ１３Ｃ 的结果，认为福田红树林沉积物

有机质是红树、陆源和海源混合作用的结果，而这三个来源的贡献度随着时间和环境变化而变化。
从总体趋势看，深圳湾沉积物有机指标的垂直变化具有明显的规律，即过去 ５０ 年内，ＴＯＣ 一直增长，Ｃ ／ Ｎ

比值总体上升（ＴＴ 柱除外），δ１３Ｃ 逐年偏负（ＢＧＲ 柱除外）。 沉积物 ＴＯＣ 增加与深圳湾沿岸区域的发展有密

切关系，尤其是 １９８５—１９９０ 年以后，随着深圳经济和人口的快速发展，越来越多的有机碳输入到福田红树林

湿地内。 同时，大量的陆源输入导致沉积物中 Ｃ ／ Ｎ 比值升高、δ１３Ｃ 降低。 此外，８０ 年代中期以后，福田红树林

保护区建立，红树林生态系统得到恢复，湿地面积增加，使得沉积物中有机质的红树来源贡献增大，δ１３Ｃ 值进

一步降低。
２．３　 红树林生态系统的稳态转换及其启示

各沉积柱的 ＰＣＡ 分析结果表明第一轴 ＰＣ１ 均为其系统中的最主要成分（不同沉积柱 ＰＣ１ 和 ＰＣ２ 的方差

解释度对比：ＨＳ 柱为 ４０．９％ ｖｓ． ２４．３％；ＢＧＲ 柱为 ４３．６％ ｖｓ． ２５．２％；ＱＱ 柱为 ５４．２％ ｖｓ． ２５．１％；ＴＴ 柱为 ＰＣ１
３４．５％ ｖｓ． ２４．３％），反映了生态系统的主要变化趋势。 ＳＴＡＲＳ 对 ＰＣ１ 的检验结果显示，系统在研究时段内出

现了一次稳态转变（图 ３）：ＨＳ 柱发生在 １９８７ 年（２５ ｃｍ，ＲＳＩ ＝ ０．９２），ＢＧＲ 柱发生在 １９８１ 年（２９ ｃｍ，ＲＳＩ ＝
１．３６），ＱＱ 柱发生在 １９７９ 年（３１ ｃｍ，ＲＳＩ ＝ １．５１），ＴＴ 柱发生在 １９８５ 年（２５ ｃｍ，ＲＳＩ ＝ ０．６７）。 这些结果一致表

明，在过去 ５０ 年中深圳红树林生态系统经历了一次重大的状态转变，而转变发生于 ８０ 年代初期到中期，在沉

积记录中留下了明显的印记。 稳态转换前（２０ 世纪 ５０—８０ 年代），福田红树林沉积物重金属（如 Ｃｕ 和 Ｚｎ）、
无机营养（如 ＴＰ）和有机质（如 ＴＯＣ）尽管逐年增加，但含量仍处于较低水平。 稳态转换后（２０ 世纪 ９０ 年代至

今），深圳湾陆源输入增加，污染加剧，使得沉积物重金属浓度（如 Ｐｂ）和有机元素指标（如 Ｃ ／ Ｎ 和 δ１３Ｃ）发生

明显变化，湿地中营养物（如 ＴＮ）快速累积，使得红树林生态系统质量下降。 福田红树林生态系统的状态突

变反映了深圳湾总体环境在 ２０ 世纪 ８０ 年代的急剧变化，深圳湾生态系统的各个层次也对此作出了不同程度

的生态响应。 深圳湾的红树林覆盖面积在稳态转变过程中严重萎缩，１９７０ 年以前面积达 １０ ｋｍ２，但在 ８０ 年

代初期大规模围海造陆活动后，天然红树林大幅减少［５９］。 虽然在 １９９０—２０００ 年以后，相关部门通过人工造

林，使得红树林面积得到一定恢复，但直至 ２００７ 年，深圳湾原生和新生红树林的面积之和尚不及 １９７０ 前历史

高位的一半，而且目前红树林还面临着物种多样性下降、生境破碎化等诸多问题［５９⁃６０］。 １９８０—１９９０ 年期间，
深圳湾的浮游植物群落发生明显的变化，赤潮藻类多样性增加，经常出现新的赤潮种，导致赤潮灾害发生频率

升高，持续时间延长［６１］。 另外，由于福田红树林遭受破坏，栖息地消失，红树林内昆虫群落种类急剧减少，海
榄雌瘤斑螟等虫害因此多次爆发［６２］。

深圳湾的生态系统稳态转变是多重人为因素共同作用的结果，既受经济发展、人口增长、城镇化和工业化

过程等上层指标影响，也与土地利用方式改变、围海造陆、陆源输入增加、海水污染等下层指标有关，总体体现

在深圳市改革开放初期社会经济指标的爆发性增长。 据《２０１５ 年深圳统计年鉴》，从 １９７９ 到 １９９０ 约十年间，
深圳市人口从 ３１．４ 万增加到 １６７．８ 万；全市生产总值（ＧＤＰ）从 ２．０ 亿元增至 １７１．７ 亿元，翻了 ８６ 倍；工业产值

从 ０．２ 亿元增至 ６４．５ 亿元，增长了 ３２２ 倍［３７］。 人口与经济急剧增长必然引起深圳市土地利用类型的改变，城
市建设用地因此增加，绿地减少。 以福田区为例，２０１４ 年城市建设用地面积比 １９８７ 年时增加 ８１．２％，植被覆

盖度持续下降，已经彻底从乡村景观转变为城市景观［１９］。 另外，人口拥挤导致用地紧张，促使围海造陆工程

迅速展开。 随着土地利用方式改变和填海工程进行，陆源物质流失增加，深圳湾淤积率提高，底质污染物累积

作用明显，深圳湾的海水污染问题也日益突出。 ２０ 世纪 ８０ 年代，深圳湾流域的 ＴＮ 年平均入海通量达到
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１０３８８．２Ｔ，ＴＰ 则为 ２６９４．５Ｔ，使其海水中 ＴＮ 浓度年平均值达到 ２．４ ｍｇ ／ Ｌ，ＴＰ 为 ０． ６５ ｍｇ ／ Ｌ［４７］。 而 ９０ 年代以

前，整个深圳湾流域内只有一座污水处理厂（滨河污水处理厂，１９８４ 年投入运行第一期工程），其时整个海湾

的污水处理率不足 １０％［４７，６３］。 这一连串的社会经济与生态环境影响在短期内快速叠加，外部胁迫增速超过

深圳湾生态系统的自我调节速度，日积月累超过其阈值，最终导致难以扭转的稳态转变。
深圳湾生态系统发生重大转变的时间节点是 ２０ 世纪 ８０—９０ 年代，即改革开放早期，该结论与前人对珠

江三角洲长期环境变化的研究结果一致［６４⁃６６］，说明珠江三角洲和深圳湾的生态系统同步地响应了改革开放

带来的诸多环境变化。 另外，深圳湾实际上一直是人类活动干扰强烈的海域，其所受的环境胁迫不单是来自

深圳一侧，也来自香港一侧。 香港在 ２０ 世纪 ５０—８０ 年代经历了三十年的经济高速增长期，期间对深圳湾施

加了持续的环境压力，各种压力源的延时协同效应削弱了系统的平衡弹性（恢复能力），使得深圳湾系统越发

偏离原始状态。 深圳在 ８０ 年代的突然崛起似乎更像是压垮骆驼的最后一根稻草，在其强力胁迫下深圳湾生

态系统最终越过生态阈值，转换成另外一种系统状态。 目前，深圳湾的环境形势局部有所好转（例如海湾内

无机磷盐含量在逐步下降），但总体仍然十分严峻，存在海洋污染（海水质量全年劣于最差的国家四类标准）、
滨海湿地功能退化、海洋生物多样性低、赤潮事件频发等问题。 因此，继续提高深圳湾沿岸的污水治理率，削
减污染排放通量，扩大湿地保护区面积，开展湿地生态修复工程，提高公民生态环保意识等命题是未来深圳湾

生态管理工作的重要目标。 从更高层次上说，深圳湾生态系统的稳态转变是粤港澳大湾区过去 ５０ 年经济高

速发展所带来的环境代价。 未来粤港澳大湾区的建设应该是生态与经济发展协调并重，在建设过程中应切实

贯彻生态文明理念，将稳态转换理论纳入到实际的生态管理范畴中：定量检验稳态转换，厘定主要环境压力

源，以生态阈值为参考建立早期预警与风险评估机制，以迟滞效应为指导理论实施生态修复工作等。

３　 结论

（１）多重沉积物生物地球化学指标表明，深圳湾福田红树林生态系统在 ２０ 世纪 ８０ 年代初到中期发生了

明显的系统稳态转变。 沉积物记录中的重金属、营养盐、有机质等多重指标的含量在稳态转变前后存在显著

的差异。
（２）深圳湾生态系统发生稳态转变的诱导因子具有多面性：社会经济的高速发展、人口爆增、快速城市

化、土地利用方式改变、填海工程、陆源输入、海水污染等社会和环境因素均与稳态转变过程有着直接或间接

的关联。
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