
 

 

深圳西部近海湿地沉积物中金属的扩散、迁移行为

及生态风险评价研究
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摘    要：为了解典型近海湿地沉积物−水环境中金属的扩散、迁移等环境行为及其影响因子，本研究结合

薄膜扩散梯度法与传统方法，分析深圳西部三个代表性近海湿地——东宝河（DBH）、机场排水渠

（JC）和深圳湾（SZW）的悬浮颗粒物、沉积物、上覆水及孔隙水中 12 种金属元素（V、Cr、Mn、Fe、

Co、Ni、Cu、Zn、As、Mo、Cd、Pb）垂向分布特征。结果表明：Cr、Mn、Fe、Co、Cu、Zn、As、Pb 更倾向富集于

悬浮颗粒物中，而 V、Mo、Cd 则主要富集于沉积物中。DBH、JC 和 SZW 沉积物孔隙水向上覆水的金属

扩散通量范围分别为−5.9～3088 μg/m2/d、−8.6～2550 μg/m2/d 和 0.1～88.6 μg/m2/d。铜是深圳西部近海

湿地沉积物最主要的金属生态风险因子，特别是 DBH 沉积物表现为强生态危害。工业废水、交通及城

市废水排放是深圳西部近海沉积物中金属的主要潜在来源。

关键词：薄膜扩散梯度法； 金属； 近海湿地沉积物； 环境行为

中图分类号：P736；X820.4            文献标识码：A            文章编号：1007-6336(2025)06-0850-10

Diffusion, migration behavior and ecological risk assessment of metals in the sediments of
coastal wetlands in western Shenzhen
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Abstract: To  investigate  the  environmental  behaviors  (diffusion,  migration,  etc.)  and  influencing  factors  of
metals  in  typical  coastal  wetland  sediment-water  systems,  this  study  integrated  the  diffusive  gradient  in  thin-
films (DGT) technique with traditional methods to analyze the vertical distribution characteristics of 12 metals
(V,  Cr,  Mn,  Fe,  Co,  Ni,  Cu,  Zn,  As,  Mo,  Cd  and  Pb)  in  suspended  particles  matter(SPM),  overlying  water,
sediment and porewater in three representative coastal wetlands (DBH, JC and SZW) in western Shenzhen. The
results showed that Cr, Mn, Fe, Co, Cu, Zn, As, and Pb are easily enriched in suspended particles, whereas V,
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Mo and Cd were predominantly enriched in sediments. The diffusion fluxes of metals from the porewater into
the overlying water ranged from −5.9−3088 μg/m2/d, −8.6−2550 μg/m2/d and 0.1−88.6 μg/m2/d in the sediment-
water interfaces of DBH, JC and SZW, respectively. Cu was the main metal ecological risk factor in the western
coastal sediments of Shenzhen. Notably, DBH sediments were classified as a considerable potential ecological
hazard with higher index. Industrial, transportation, urban wastewaters discharges constituted the potential main
pollution sources of metals in the western coastal of Shenzhen.

Key words: diffusive gradient in thin-films; metals; coastal wetland sediments; environmental behavior

金属污染因具有高生态毒性、环境持久性以

及对人类健康的潜在危害而备受关注 [1]。沿海

地区作为海陆交互的过渡地带，受陆源输入、水

动力交换、水体−沉积物生物地球化学耦合过程

及高强度人类活动的相互作用，是典型的金属污

染区域 [2]。表层沉积物在此系统中呈现显著的

“源−汇”属性，一方面作为金属的埋藏载体，将

溶解态金属迁出水体；另一方面在河口强水动力

的作用下，沉积物中金属污染物通过一系列生物

地球化学过程被重新活化，形成二次污染[3]。因

此，追溯河口地区金属元素的源与汇过程，了解

金属迁移机制及其控制因子对构建海岸带金

属污染物循环理论及优化风险管理具有深远意

义[4]。

在沉积物−水环境的金属元素分析中，传统

采集技术因其操作易引发沉积物原位环境的变

化，导致分析误差系统性累积，制约河口环境变

化及金属迁移过程的研究。近年来，沉积物原位

被动采集技术发展迅速 ，薄膜扩散梯度法

（diffusive gradients in thin films, DGT）自优化改

进精准度以来，被广泛用于土壤、农田、海洋金

属元素的原位监测与研究 [5]。该方法显著减少

传统采样带来的分析误差，同时具备高分辨率、

低检出限、操作简便快捷等优点，受到各研究领

域的关注[6]。然而，现有研究中，利用 DGT技术

同步研究近海湿地沉积物−水环境中多种金属元

素迁移过程的文献依旧较为稀少。

本研究选取深圳西部三个典型近海湿地为

研究对象，利用 DGT技术与传统现场采集方法

相结合，获取悬浮颗粒物、沉积物、上覆水和孔

隙水中 12种金属元素（V、Cr、Mn、Fe、Co、Ni、
Cu、Zn、As、Mo、Cd、Pb）的赋存状况，以期更准

确地评估深圳西部近海湿地金属元素垂直分布

及环境行为。通过分析金属的扩散行为、空间

变化规律和分配系数差异，获得金属垂向的迁移

行为特征，并结合主成分分析（PCA）探讨近海湿

地沉积物的潜在主要污染来源。本研究结果旨

在为近海湿地金属源、汇过程提供科学数据支

持，也为河口金属污染的环境治理和生态修复评

估提供了理论依据。

 1   材料与方法

 1.1    研究区概况

深圳西部近海海域位于珠江河口的东侧，气

候特征表现为温暖湿润，属于亚热带季风气候。

该海域的年均气温为 23.3 ℃，年均降水量为

1933 mm；潮汐类型为不规则的半日潮，最大潮

差可达 3.38 m。深圳湾地处香港与深圳市之间

的半封闭海湾 ，与珠江口相通 ，海域面积约

90 km2，平均水深为 2.9 m。

本研究于 2020年 7月分别在深圳西部三个

不同污染环境的近海湿地区域东宝河（DBH）、

机场排水渠（JC）、深圳湾（SZW）采集上覆水、孔

隙水、悬浮颗粒物和沉积物。DBH（113°47′04′′
E，22°44′54′ ′N）位于珠江口支流东宝河的出口

处，地处深圳市与东莞市的西北边界，该区域于

2018年进行湿地红树林修复，集中了众多电子

和高端制造企业，主要受到珠江口上游及东宝河

电镀废水的影响；JC（113°49′51′′ E，22°36′34′′N）

位于深圳市宝安国际机场南侧码头的航道排污

附近，同样面临多种航运和机场工业废水的影

响；SZW（113°57′44′′ E，22°31′06′′N）位于深圳湾

湿地公园北部的北湾鹭港观景台，该区域于

2012年完成湿地红树林修复，主要受到生活污

水的影响。

 1.2    样品采集

本研究采用的 ZrO-Chelex-AgI  DGT（ZCA
DGT）采样装置由中科智感（南京）环境科技有限
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公司提供。装置使用前须在低浓度 NaNO3 溶液

中充氮 16 h，随后置于充氮的自封袋中，避光常

温保存。实地操作时，于每个站位的月最低潮

将 DGT装置垂直缓慢插入湿地泥质沉积物，确

保 2～4 cm长度的 DGT滤膜暴露在上覆水中，

并现场标记沉积物−水界面位置。装置在沉积物−
水环境中放置 48 h后取出，随即用超纯水仔细

清洗 DGT装置表面附着的残留沉积物，之后将

其置于密封袋中，避光密闭湿保存。

在 DGT装置旁（防止扰动 DGT装置）使用

PVC管采集深度超过 10 cm的沉积物柱状样本，

密封避光保存，于实验室内进行分析。柱状沉积

物按 1 cm间隔分层处理，以供后续沉积物特征

参数的测定。同时小心采集未扰动的原位上覆

水，通过 0.2 μm聚碳酸酯膜（GE water & Process
Technologies）过滤，用于悬浮颗粒物（SPM）分

析。现场溶解氧、水温、盐度和 pH值通过 YSI-
6600多探头传感器进行原位测定，所有采样站

位的底层水均表现为缺氧状态（DO<3 mg/L）。
 1.3    DGT样品测量

DGT样品分析遵循 Wang等 [6] 提出的方法

进行操作。取出 DGT装置中的固定膜，利用陶

瓷排刀以 2 mm间隔进行切片，依次放置于 1.5 mL
离心管中，加入 0.8 mL HNO3（1 mol/L），确保固

定膜完全被浸没，室温下静置提取 16 h以上。

酸提取液用于 8项金属元素（Fe、Cd、Co、Cu、
Mn、Ni、Pb、Zn）的分析。使用超纯水将固定膜

进行 2 h的浸泡清洗，弃去清洗液后，加入 0.8 mL
混合碱性提取液（0.2 mol/L NaOH和 0.5 mol/L
H2O2），在 4 ℃ 条件下静置提取 3~5 h。碱提取

液用于分析另外 4种金属元素 （V、 Cr、As、
Mo）。所有提取液通过电感耦合等离子体质谱

仪 （ ICP-MS，美国 Agilent  7800）进行各元素分

析。为确保数据的可靠性，本研究采用操作空白

样和标准样品进行质量控制。水质标准样品选

用 SLEW-3河口中微量金属标准物质（加拿大国

家研究委员会），金属元素的回收率在 87.8%～

108%。所有样品均采用三重样分析 ，V、Cr、
Mn、Fe、Co、Ni、Cu、Zn、As、Mo、Cd和 Pb的

检出限分别为 0.01 μg/L、0.01 μg/L、0.01 μg/L、
0.17  μg/L、 0.01  μg/L、 0.08  μg/L、 0.01  μg/L、

0.06  μg/L、 0.01  μg/L、 0.03  μg/L、 0.01  μg/L、
0.01 μg/L。
 1.4    沉积物样品测量

沉积物进行湿重记录后，−45 ℃ 下冷冻干燥

（FDU-1200, Eyela，日本）>72 h，记录其干重，并

计算含水率。为测定沉积物中的金属含量，取

0.1 g冻干沉积物置于 10 mL 浓HNO3（puriss p.a ≥
65%,Sigma-Aldrich，美国）中，采用微波消解程序

（EPA 3051 A方法）消化处理，稀释定容后利用

ICP-MS（Agilent 7800，美国）进行分析。沉积物

质控样选用国际原子能机构（IAEA 158）海洋沉

积物标准物质，标准物质的回收率为 82.5%～

91.9%。沉积物中金属含量结果基于干重计算，

单位为 mg/kg或 g/kg。
 1.5    数据处理

 1.5.1    孔隙水中金属浓度（CDGT）

DGT固定膜中金属 Mex+的累积量可以根据

提取液浓度计算：

M =
Ce(Vg+Ve)

fe
（1）

式中：M 为 2 mm固定膜切片中金属的累积

量（mg）；Ce 是提取液 Mex+浓度（mol/L）；Vg 和

Ve 分别是固定膜和提取液体积（mL）；fe 是提取

效率[7]。

孔隙水中 Mex+浓度（CDGT）根据以下公式

计算：

CDGT =
M∆g
DAt

（2）

式中：∆g为扩散层厚度（0.8 mm）；D 为溶质

在扩散层中的扩散系数（cm2/s）；t 为 DGT的放置

时间（48 h）；A为 DGT开口的膜面积（0.4 cm2）。

 1.5.2    沉积物−水界面金属的扩散通量

当沉积物被上覆水体覆盖时，根据上覆水与

沉积物−水界面之间扩散边界层处的金属离子浓

度（CDGT, μg/L）梯度可以计算金属在沉积物−水
界面的扩散通量。沉积物−水界面金属的扩散通

量符合菲克第一定律：

F = −φDs(
∂CDGT

∂z
) （3）

Ds = Dsw/θ （4）

θ = 1−2lnφ （5）

式中：F 为沉积物−水界面金属的扩散通量
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（μg/m2/d）；∂CDGT/∂z 为界面处孔隙水中金属的浓

度梯度（μg/L/cm）；Ds 、Dsw 分别为 Mex+在沉积物

与海水中的扩散系数[8-9]；φ为沉积物的孔隙度。

 1.5.3    分配系数

分配系数（Kp）常用于评估金属在其水相和

颗粒相之间的迁移性和保留能力 [3]。本文采用

悬浮颗粒物和上覆水（Kp-SPM）、表层沉积物和上

覆水（Kp-RES）以及表层沉积物和孔隙水（Kp-SED）

的分配系数进行表层沉积物再悬浮过程金属迁

移行为的分析，Kp-RES 和 Kp-SED 代表表层沉积物

再悬浮和未扰动时的分配系数。其计算公式为

KP =
Cs

CDGT
（6）

式中：Cs 表示沉积物（或悬浮颗粒物）中金属

的含量（mg/kg）； CDGT 表示 DGT-金属有效态含

量（μg/L）。

 2   结果与讨论

 2.1    悬浮颗粒物与沉积物的金属分布特征

表层沉积物柱状样（0～10 cm）及 SPM中

12种金属元素 （V、Cr、Mn、 Fe、Co、Ni、Cu、
Zn、As、Mo、Cd、Pb）的垂向分布总量如图 1所

示。各采样点沉积物柱状样中金属元素含量垂

向剖面均未表现出显著差异。沉积物中，DBH
与 JC的 Cr、Ni、Cu平均含量分别为 SZW的

4.2、 7.5、 7.1倍 和 2.2、 2.9、 8.0倍 ； DBH与

SZW中 Cd、Pb含量分别为 JC的 3.9、1.5倍和

2.1、1.6倍；SPM中，DBH与 JC的 Cr、Co、Ni、
Cu、Zn含量分别为 SZW的 5.7、 1.6、 6.7、 8.3、
1.8和 3.1、1.6、3.5、12.8、1.6倍。表明不同研究

区沉积物与 SPM中金属元素含量存在显著空间

异质性，其中，DBH和 JC的高金属富集特征可

能对近岸沉积物环境构成潜在的生态威胁。

SPM中金属含量受到多种环境因素的共同

作用，是影响河口区域金属分布的关键因素 [3]。

水体溶解态金属元素经物理化学作用被 SPM吸

附，并伴随沉降作用向表层沉积物迁移，显著影

响表层沉积物中金属库存。反之，一些氧化还原

敏感的金属元素作为电子受体，亦可从沉积物表

面解吸并释放至上覆水体中，导致上覆水溶解态

金属浓度升高，加剧生态毒性风险 [10]。本研究

中，三个支流 SPM金属含量（SPMDBH、SPMJC、

SPMSZW）显著高于对应站位的表层沉积物，平均

含量分别为表层沉积物金属含量的 1.4倍、

1.5倍和 1.2倍，指示 SPM的持续沉降是研究区
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图 1    沉积物金属含量垂向分布

Fig. 1    Vertical profiles of total metal concentrations in sediments
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表层沉积物金属累积的重要输入途径。珠江口

支流上游的工业排放导致高金属负荷的 SPM随

着水动力作用迁移至珠江口并沉降，进而引发河

口沉积物金属的持续累积。此现象与 Yang等[11]

在珠江口东部沿海沉积物重金属高值区的研究

结论相印证，表明珠江口接纳了来自支流的高金

属负荷的悬浮物，并在河口区域不断沉降和累

积，成为珠江口沉积物金属污染的重要来源。

 2.2    沉积物−水界面金属的垂向分布特征

图 2展示了 DBH、JC及 SZW站位沉积物−
水界面 DGT有效态金属（V、Mn、Fe、Co、Ni、
Cu、Zn、As、Mo、Cr、Cd和 Pb）浓度的垂向分布

情况。各金属元素垂向浓度剖面表明深圳西部

湿地沉积物−水界面存在相似的氧化还原梯度特

征，并在这种特征驱动下具有相近的形态转化过

程。具体而言，上覆水中 V、Ni、Mo表现出较高

的 DGT有效态浓度，在沉积物界面处呈现急剧

衰减趋势，并在沉积物孔隙水中维持低稳态水

平。三站位之间 DGT-V未显示出显著空间异质

性；DBH上覆水中 DGT-Mo显著高于 JC与 SZW，

平均浓度为后两者的 2.2倍，而孔隙水中无显著

差异；DGT-Ni在三个站位中表现出显著的浓度

差异（DBH>JC>SZW），DBH、JC上覆水中 DGT-
Ni的平均浓度分别是 SZW的 4.8倍和 2.7倍。
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图 2    沉积物−水界面中 DGT有效态金属浓度垂向分布

Fig. 2    Vertical distribution of DGT-labile metals concentration in the sediment-water interface
 

Mn、Fe、Co、As的 DGT有效态浓度在沉积

物−水界面的垂向分布趋势则与 V、Ni、Mo相

反。具体表现为：上覆水体中这些金属元素具有

相对较低的有效态浓度，接近沉积物界面时浓度

梯度剧增，并在 0～2 cm深度达到峰值，随着深

度的增加，浓度逐渐降低，最终渐趋稳态。相较

于古海洋研究中侧重 V、Mo等氧化还原敏感元

素的分析，在近海沉积物−水环境中，Fe、Mn氧

化还原相变过程调控着多种金属元素的迁移行

为，该模式是典型的 Fe-Mn-S耦合循环机制。在

沉积物−水环境中，Fe、Mn是重要的氧化还原敏

感元素，氧化状态下 Fe、Mn主要以 Fe(OH)x/MnOx

的颗粒形态存在[12]，无法被 DGT吸附；还原条件

下，Fe(OH)x/MnOx 被迅速还原为游离态的 Fe2+、
Mn2+。在更还原的沉积物环境中，SO4

2−还原为

S2−，高浓度的 S2−与游离态的 Fe2+、Mn2+结合形

成金属硫化物，重新将游离态的 Fe2+、Mn2+附着

在沉积物颗粒中，使孔隙水中 Fe2+、Mn2+迅速下
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降。因此孔隙水中 Fe2+、Mn2+的浓度变化趋势在

一定程度上可以反映当地沉积物中的氧化还原

条件[13]。若以 Mn2+、Fe2+浓度开始显著升高作为

氧化还原边界的标志，那么 DBH、JC、SZW的

Mn、Fe氧化还原界面分别为−0.8 cm、−1.2 cm、

0.6  cm（Mn界面 ）和 −0.4  cm、 −0.8  cm、 0.6  cm
（Fe界面）。相较于已有文献报道[5, 14-15]，深圳西

部湿地沉积物的 Mn、Fe氧化还原界面呈现显著

偏浅特征，尤其是 DBH、JC站位的 Mn、Fe氧化

还原界面位于上覆水中，这可能是该地区上覆水

体缺氧，沉积物呈现极度还原状态所致。

 2.3    沉积物−水界面金属的扩散通量

基于 DGT技术获取的沉积物−水界面金属

浓度垂向分布特征，采用 Fick第一定律计算了

界面金属扩散通量（表 1）。鉴于沉积物−水界面

厚度通常在毫米级别[16]，本研究选取界面−0.6～
0.4 cm溶解态金属浓度进行稳态扩散模型拟合，

以确定金属的扩散通量。正通量表征溶解态金

属由沉积物孔隙水向上覆水体迁移，而负通量则

反之。DBH、JC和 SZW各金属元素的扩散通量

范围分别为−5.9～3088 μg/(m2·d)、−8.6～2550 μg/
（m2·d）和 0.1～88.6 μg/(m2·d)。表 1展示了不同

文献报道的沉积物−水界面处金属的扩散通量，

本研究结果与现有文献报道的范围基本一致。

各站位中，Fe呈现最大扩散通量，而 Cd的

扩散通量最小，Fe、Mn、Cr、As、Pb均表现为正

通量，而 V呈现系统性负通量。表明在深圳西部

湿地中 ，沉积物是上覆水体 Fe、Mn、Cr、As、
Pb固有的源，同时也是 V的汇。其他金属在不

同站位的扩散趋势并不一致，特别是 Ni、Cu、
Zn、Cd，具有较高金属含量的 DBH、JC沉积物

反而成为上覆水体金属的汇。这可能与环境条

件的差异导致金属在沉积物中的扩散释放过程

存在差异有关。相关报道指出，DBH沉积物中

硫化物含量远高于 SZW[21]，金属元素与硫化物

的结合影响了金属在沉积物中的源汇迁移过

程[22]。缺氧条件下，部分溶解态金属与硫化物在

沉积物−水界面快速反应，形成稳定的金属硫化

物络合物，导致沉积物孔隙水中有效态金属浓度

未见明显增长，因此有效态金属无法通过扩散过

程从沉积物中释放 [4]。硫化物的持续释放可能

会快速与上覆水体中的金属结合，导致其沉降至

表层沉积物，这可能是 DBH与 JC站位呈现多种

金属负通量的原因。
 
 

表 1    不同地点沉积物−水界面处金属的扩散通量

Tab.1    Diffusion fluxes of metal elements at sediment-water interface in different areas

地点
扩散通量/μg·m−2·d−1

来源
V Cr Mn Fe Co Ni Cu Zn As Mo Cd Pb

东宝河湿地 −1.3 0.19 263 3088 0.4 −5.4 −2.1 −4.9 11.1 −5.9 −0.2 0.1 本论文

深圳机场湿地 −1.3 0.13 199 2550 −0.2 −5.7 0.2 −8.6 9.1 −2.6 −0.1 0.3 本论文

深圳湾湿地 −2.1 0.08 63.6 88.6 0.1 2.6 9.6 10.4 15.8 1.5 0.4 0.4 本论文

西溪河口
−0.27～
3.96

−1.90～
10.6

188～
5420

−146～
1070

Null
−0.75～
9.96

Null
−55.8～
88.5

0.34～
9.35

−0.11～
5.60

Null Null 文献[5]

宋卡湖 Null Null Null
−949.5～
25803

0～
5.8

0～
5.3

−3.4～
1.9

−78.5～
20.9

Null Null
−0.15～
0.05

−2.5～
3.3

文献[17]

大亚湾 Null 6.27 2619.13 872.27 Null 2.54 1.63 14.51 Null Null 0.057 4.79 文献[18]

金州湾 Null Null Null Null
23～
125

−3.4～
44

−59～
18

−9.0～
1066

Null Null
−23～
18

0.1～
6.8

文献[19]

秘鲁缺氧区 Null
1.84～
79.8

3.91～
82.9

Null
～

0.48
−1.12～
11.3

−2.14～
0.62

−355～
3.62

Null Null Null Null 文献[13]

珠江口 Null
−15.6～
11.6

−2438～
1201

−2793～
1506

−5.15～
5.05

−27.2～
13.5

Null
−286～
328

−18.7～
9.11

Null
−0.01～
0.17

−1.08～
2.02

文献[20]

注：表中“Null”表示没有数据
 

 2.4    金属在沉积物−水环境中的分配系数

金属的吸附和迁移能力可以通过其在不同

介质的分配系数（KP）反映，分配系数进一步反映

了颗粒态与溶解态金属之间的相互作用 [23]，当
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Kp 高值表明金属更易于吸附在颗粒相中；反之，

则容易从颗粒相中迁移出去 [3]。本研究采用

DGT技术原位获取沉积物−水界面有效态金属，

结合 SPM与表层沉积物的金属含量计算原位环

境 KP 值（表 2）。数据表明：Cr的分配系数最高，

而 Cd最低。本研究中所有金属元素的分配系数

与珠江口调查的结果相似[3]。

 
 
 

表 2    悬浮物及沉积物中金属的分配系数

Tab.2    Distribution coefficient of metals in SPM and sediments

采样点 分配系数 V Cr Mn Fe Co Ni Cu Zn As Mo Cd Pb

DBH

Kp-SPM 88.2 4692 10.9 1094 66.1 19.3 243 43.0 18.3 0.56 0.88 471

Kp-RES 39.9 2071 4.35 552 36.8 13.5 115 23.8 9.52 0.47 0.98 460

Kp-SED 152 962 1.66 16.5 19.8 16.8 175 28.3 2.10 0.90 1.09 369

JC

Kp-SPM 93.4 11051 6.37 1403 42.1 16.0 139 33.7 22.6 1.43 0.14 288

Kp-RES 39.3 6079 2.75 712 21.2 11.0 73.4 20.4 9.54 1.09 0.40 129

Kp-SED 117 1303 1.64 22.3 27.5 21.0 72.8 30.6 2.29 1.81 0.49 104

SZW

Kp-SPM 59.4 327 15.1 1878 62.3 13.9 25.4 29.7 19.6 0.53 0.71 296

Kp-RES 42.8 246 9.80 1778 51.5 10.0 18.4 24.2 13.8 0.61 0.54 241

Kp-SED 112 227 7.89 631 48.5 8.23 11.5 19.6 3.30 0.60 0.49 200
 

进一步剖析发现，8种金属元素（Cr、Mn、
Fe、Co、Cu、Zn、As、Pb）的 Kp-SPM 值显著高于

Kp-SED 值，该趋势与沉积物和 SPM的金属含量

对比相似。可能与悬浮物更小的粒径、更高的

比表面积以及有机质含量相关，从而更易于吸附

部分溶解态金属[24]。随着悬浮物携带金属沉降

至沉积物表面，环境因子的改变导致沉积物

Kp 值表现出与 SPM显著的差异。其中 ， Kp-

SPM（Cr、Mn、Fe、As）分别为 Kp-SED（Cr、Mn、Fe、
As）的 4.9、4.1、44.0和 8.2倍；相反，Kp-SED（V、

Mo、 Cd） 为 Kp-SPM（ V、Mo、 Cd） 的 1.6、 1.3和

1.8倍。表明深圳西部近海湿地的悬浮物更易于

富集 Cr、Mn、Fe、Co、Cu、Zn、As、Pb，而沉积物

对 V、Mo、Cd具有更强的富集能力。

在河口强动力驱动下，表层沉积物再悬浮过

程引发固−液形态金属元素的交换与迁移。上覆

水体中溶解态金属浓度的动态变化受控于三个

来源：（1）底层水的交换（孔隙水贡献）；（2）表层

沉积物中颗粒物的吸附与解吸；（3）新鲜悬浮物

的吸附与解吸 [25]。通过 Kp-RES、Kp-SED 分别表示

表层沉积物再悬浮过程和未扰动条件下对金属

的富集能力。当 Kp-RES>Kp-SED 时，表层沉积物相

对再悬浮颗粒物较弱的富集能力使沉积物具有

解吸释放溶解态金属元素的潜力。在表层沉积

物条件下，铁锰氧化物等氧化还原敏感元素的还

原刺激了部分金属元素由颗粒态向溶解态的迁

移与交换[12]。因此，溶解态金属元素由沉积物中

解吸并向上覆水体扩散释放。当 Kp-RES<Kp-SED

时，悬浮物较强的富集能力会不断富集上覆水体

中溶解态金属元素并沉降至沉积物表面。再悬

浮颗粒物在上覆水和表层沉积物之间一系列的

物理化学过程影响着水环境金属生态风险[26]，表

层沉积物的金属含量及其在沉积物−上覆水环境

中金属的富集能力对沉积物中金属的源、汇交

换过程及环境生态风险具有重要的影响。

 2.5    表层沉积物金属元素的潜在生态危害评价

及来源

通 过 HaKanson潜 在 生 态 危 害 指 数 法

（Potential Ecological Risk Index）的改进模型进行

沉积物重金属迁移−风险耦合评估。其中，综合

污染指数剔除了多氯联苯（PCB）和汞（Hg）的危

害指数（ErPCB=ErHg=40），单一元素的污染指数评

价不变（表 3）。三个站位表层 0～1 cm沉积物的

金属潜在生态危害评价结果及背景值 [27-28] 见

表 4。单一金属的潜在生态风险指数（Ei
r）结果

表明，Cu是深圳西部近海湿地沉积物中金属生

态风险的主要因子，其余金属的污染程度依次

为：Cd>Ni>Pb>As>Cr>Zn；由综合潜在生态风险
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指数（ERI）结果可以得出，SZW沉积物属于轻微

生态危害，JC沉积物为中度生态危害，而 DBH
沉积物属于强生态危害。

 
 
 

表 3    沉积物潜在风险等级分类表

Tab.3    Grades of Potential ecological risk of sediments

Ci
f 污染状态 Ei

r 单一元素污染程度 ERI 综合污染程度

<1 低度或无污染 <40 轻微生态危害 <70 轻微生态危害

1～3 中度污染 40～80 中度生态危害 70～140 中度生态危害

3～6 重度污染 80～160 强生态危害 140～280 强生态危害
 

 
 

表 4    表层沉积物中金属的潜在生态风险指数

Tab.4    Potential ecological risk index of metals in surface sediments

元素 Zn Cr Cu Pb Ni As Cd ERI

毒性系数 1 2 5 5 5 10 30 -

背景值 80.0 60.0 30.0 25.0 30.0 20.0 0.50 -

Ei
r

DBH 3.79 4.96 66.1 11.2 24.7 6.03 30.6 147

JC 2.75 2.63 74.8 7.50 9.59 5.64 7.80 111

SZW 1.36 1.17 8.63 5.60 3.32 3.38 16.2 40
 

利用主成分分析法 （PCA）对 DBH、 JC和

SZW沉积物及悬浮物中金属来源进行解析

（图 3），各站位前两个主成分（PC1、PC2）基本可

以反映 12种金属元素主要来源信息（方差累计

贡献率>87%）。DBH中，PC1的方差贡献率为

70.9%，V、Cr、Mn、Fe、Co、Cu、Zn、As具有较

高的正载荷；PC2的方差贡献率为 17.0%，其在

Cd、Ni、Mo具有较高的正载荷（图 3a）。Cr、Cu、
Co、Zn是珠江口工业废水排放的典型标志物，

Cd、Ni主要来自电子制造业、电镀行业等 [29]。

因此，可以推断第一和第二主成分均指示了工业

污染源。
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图 3    沉积物和悬浮物上各种参数 PCA

Fig. 3    PCA of chemical parameters across the sediment and SPM
 

JC中，PC1的方差贡献率为 70.9%，Co、Pb
具有较高的正载荷；PC2的方差贡献率为 19.8%，

Cd、Mo、Ni、Zn具有较高的正载荷（图 3b）。通

常情况下，交通尾气排放和燃煤活动是 Pb大量

释放的主要原因[30]。因此，第一主成分反映交通

排放污染源。而第二主成分则指示了工业活动

污染源。

SZW中 ， PC1的方差贡献率为 81.5%，V、

Cr、Mn、Fe、Co、Cu、Zn、As、Pb、Cd等金属元

素表现出较高的正载荷（图 3c）。SZW周边地区

工业排放较少，颗粒物、沉积物中金属含量较

低，因此 PC1可解释为深圳河、大沙河冲淡水输

入的影响[7]。
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 3   结 论

（1）DBH、JC和 SZW沉积物孔隙水中 12种

DGT金属有效态垂向浓度剖面具有相近的形态

转化过程，Mn、Fe氧化还原界面分别为−0.8 cm、

−1.2 cm、0.6 cm（Mn界面）和−0.4 cm、−0.8 cm、

0.6 cm（Fe界面），沉积物−水界面金属元素的扩

散通量范围为−5.9～3088 μg/m2/d、−8.6～2550 μg/
m2/d和 0.1～88.6 μg/m2/d。

（2）基于悬浮物与沉积物的分配系数结果显

示，SPM对 Cr、Mn、Fe、Co、Cu、Zn、As、Pb的

富集能力显著高于表层沉积物；相反，沉积物对

V、Mo、Cd具有更强的富集能力。

（3）由潜在生态风险指数评估表明，重金属

污染呈显著空间差异。Cu是深圳西部沉积物中

金属生态风险的主要因子，DBH沉积物属于强

生态危害，JC沉积物为中度生态危害，SZW沉积

物属于轻微生态危害。

（4）通过主成分分析识别出 DBH、JC湿地

沉积物中金属元素主要来源于工业废水排放及

交通排放；而 SZW湿地沉积物中金属元素主要

来源于河流淡水输入。这些发现对于珠江口的

环境治理和环境管控具有重要的参考价值。
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