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典型红壤区自然生态修复的适用性研究
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摘要：自然修复主要通过封山育林、禁止农作、禁牧禁伐措施，减少人类对环境的扰动，利用自然生态环境的自我演替能力，恢复

生态环境，实现生态平衡。 自然修复作为一种成本低、无污染的生态修复手段很早就受到人们重视，但关于自然修复适用范围

的研究较少。 为了正确认识自然修复的适用性，我们选择了我国南方红壤地区长期遭受严重土壤侵蚀危害的福建省长汀县为

研究对象，通过对长期自然修复样地的监测资料分析，发现在坡度条件为 ２０％—３０％ 下，当植被覆盖度低于 ２０％ 的退化阈值

时，严重的土壤侵蚀引发的土壤肥力损失将导致生态系统自我退化，自然修复不仅无法改善当地的生态系统，反而会引起生态

系统的进一步恶化。 由此可见，自然修复并不适合所有的生态系统，当生态系统退化到一定程度时，退化生态系统必须通过人

工干预来修复。 因此，我们必须探索适合当地的生态修复模式，在生态系统退化突破阈值时，红壤丘陵区应通过恢复土壤肥力、
促进自然植被覆盖度增加、综合提高生态系统健康水平。
关键词：生态阈值； 生态修复； 植被覆盖度； 物种多度； 土壤肥力； 生态系统

Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｎ ｔｈｅ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｎａｔｕｒａｌ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｉｎ ａ ｔｙｐｉｃａｌ ｒｅｇｉｏｎ ｏｆ
Ｃｈｉｎａ ｗｉｔｈ ｒｅｄ ｓｏｉｌｓ
ＭＡ Ｈｕａ１， ＺＨＯＮＧ Ｂｉｎｇｌｉｎ２， ＹＵＥ Ｈｕｉ２， ＣＡＯ Ｓｈｉｘｉｏｎｇ３，∗

１ Ｇｕａｎｇｘｉ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｗａｔｅｒ Ｒｅｓｏｕｒｃｅｓ Ｒｅｓｅａｒｃｈ， Ｎａｎｎｉｎｇ ５３００２３， Ｃｈｉｎａ

２ Ｓｏｉｌ ａｎｄ Ｗａｔｅｒ Ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ Ｂｕｒｅａｕ ｏｆ Ｃｈａｎｇｔｉｎｇ Ｃｏｕｎｔｙ， Ｌｏｎｇｙａｎ ３６６３００， Ｃｈｉｎａ

３ Ｃｏｌｌｅｇｅ ｏｆ Ｅｃｏｎｏｍｉｃｓ ａｎｄ Ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ， Ｂｅｉｊｉｎｇ Ｆｏｒｅｓｔｒｙ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ， Ｂｅｉｊｉｎｇ １０００８３， Ｃｈｉｎａ

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｎａｔｕｒａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｉｓ ｍａｉｎｌｙ ａｃｃｏｍｐｌｉｓｈｅｄ ｂｙ ａｌｌｏｗｉｎｇ ｎａｔｕｒａｌ ｒｅｆｏｒｅｓｔａｔｉｏｎ ｔｏ ｏｃｃｕｒ， ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ｐｒｏｈｉｂｉｔｉｎｇ
ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅ ａｎｄ ｇｒａｚｉｎｇ ｔｏ ｒｅｄｕｃｅ ｈｕｍａｎ ｄｉｓｔｕｒｂａｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ． Ｔａｋｉｎｇ ａｄｖａｎｔａｇｅ ｏｆ ｔｈｅ ｓｕｃｃｅｓｓｉｏｎ ｔｈａｔ ｏｃｃｕｒｓ ｉｎ
ｎａｔｕｒａｌ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ ｉｓ ａ ｃｏｍｍｏｎ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｍｅａｓｕｒｅ ｔｈａｔ ｃａｎ ｒｅｓｔｏｒｅ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ ａｎｄ ｋｅｅｐ ｔｈｅｍ ｉｎ ｂａｌａｎｃｅ．
Ｈｏｗｅｖｅｒ， ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｂｉｏｌｏｇｉｓｔｓ ｈａｖｅ ｉｎｃｒｅａｓｉｎｇｌｙ ｒｅｃｏｇｎｉｚｅｄ ｔｈａｔ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ａｒｅ ｌｉｋｅｌｙ ｔｏ
ｅｘｈｉｂｉｔ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄ ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｔｈａｔ ｍａｙ ｐｒｅｖｅｎｔ ｓｕｃｃｅｓｓｉｏｎ ｆｒｏｍ ｏｃｃｕｒｒｉｎｇ． Ｂｅｃａｕｓｅ ｌｏｎｇ⁃ｔｅｒｍ ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ ｄａｔａ ａｒｅ
ｇｅｎｅｒａｌｌｙ ｌａｃｋｉｎｇ， ｌｉｔｔｌｅ ｉｓ ｋｎｏｗｎ ａｂｏｕｔ ｔｈｅ ｃｏｎｓｅｑｕｅｎｃｅｓ ｏｆ ｓｕｃｈ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ ｏｆ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｅｃｏｖｅｒｙ． Ｔｏ ｉｄｅｎｔｉｆｙ ｗｈｅｔｈｅｒ ａ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄ ｅｘｉｓｔｓ ｔｈａｔ ｄｅｆｉｎｅｓ ｔｈｅ ｂｏｕｎｄａｒｙ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ
ｐｏｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｎａｔｕｒａｌ ｒｅｃｏｖｅｒｙ ａｎｄ ｔｈｅ ｎｅｅｄ ｆｏｒ ａｒｔｉｆｉｃｉａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｏｆ ａｎ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ａｎｄ ｔｏ ｕｓｅ ｔｈｉｓ ｋｎｏｗｌｅｄｇｅ ｔｏ ｓｕｐｐｏｒｔ ｔｈｅ
ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｏｆ ａ ｓｕｉｔａｂｌｅ ｓｔｒａｔｅｇｙ ｆｏｒ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ， ｗｅ ｈａｖｅ ｐｅｒｆｏｒｍｅｄ ｌｏｎｇ⁃ｔｅｒｍ ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ ｏｆ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ
ｒｅｃｏｖｅｒｙ ｉｎ Ｃｈｉｎａ′ ｓ Ｃｈａｎｇｔｉｎｇ Ｃｏｕｎｔｙ ｓｉｎｃｅ １９８６． Ｗｅ ｆｏｕｎｄ ａ ｓｅｖｅｒｅ ｐｒｏｂｌｅｍ ｉｎ ｔｈｉｓ ａｒｅａ， ｗｈｉｃｈ ｗｅ ｒｅｆｅｒ ｔｏ ａｓ ｔｈｅ
“ｉｒｒｅｖｅｒｓｉｂｌｅ ｌｏｓｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｓｅｒｖｉｃｅｓ”： ｗｈｅｎ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ｄｅｃｒｅａｓｅｓ ｂｅｌｏｗ ａｎ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄ， ｌｅａｄｉｎｇ ｔｏ



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

ｓｕｓｔａｉｎｅｄ ｄｅｇｅｎｅｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ， ｅｒｏｓｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｄｅｃｌｉｎｉｎｇ ｓｏｉｌ ｆｅｒｔｉｌｉｔｙ ｏｃｃｕｒ． Ｔｈｅｓｅ
ｃｈａｎｇｅｓ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔ ａ ｓｅｖｅｒｅ ａｎｄ ｌｏｎｇ⁃ｔｅｒｍ ｄｉｓｔｕｒｂａｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ， ｔｈｅ ｓｏｉｌ， ａｎｄ ｔｈｅ ｌａｎｄｓｃａｐｅ． Ｗｅ ｉｄｅｎｔｉｆｉｅｄ ａ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄ ａｔ ａｂｏｕｔ ２０％ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ， ｗｈｉｃｈ ｓｕｇｇｅｓｔｓ ｔｈａｔ ｆｏｒ ｓｏｍｅ ｓｉｔｅｓ ｗｉｔｈ ａ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ｏｆ ｂｅｔｗｅｅｎ
２０ ａｎｄ ３０％， ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ｃａｎ ｓｅｒｖｅ ａｓ ａ ｓｉｍｐｌｅ ｐｒｏｘｙ ｆｏｒ ｍｏｒｅ ｓｏｐｈｉｓｔｉｃａｔｅｄ ａｐｐｒｏａｃｈｅｓ ｔｏ ｉｄｅｎｔｉｆｙｉｎｇ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄｓ； ｗｈｅｎ
ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ｄｅｃｌｉｎｅｓ ｔｏ ｔｈｉｓ ｌｅｖｅｌ， ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｍｕｓｔ ｓｔａｒｔ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌ ｆｅｒｔｉｌｉｔｙ ａｎｄ ｃｏｎｔｉｎｕｅ ｂｙ ｆａｃｉｌｉｔａｔｉｎｇ
ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ． Ｏｕｒ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｕｐｐｏｒｔ ｔｈｅ ｃｏｎｃｅｐｔ ｏｆ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄｓ （ ｓｐｅｃｉｆｉｃａｌｌｙ， ｆｏｒ ｓｏｉｌ ｓｅｒｖｉｃｅｓ ｉｎ ａ ｗａｒｍ
ａｎｄ ｗｅｔ ｒｅｇｉｏｎ ｏｆ Ｃｈｉｎａ） ａｎｄ ｐｒｏｖｉｄｅ ａ ｍｏｄｅｌ ｔｏ ｉｎｆｏｒｍ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｓｔｒａｔｅｇｉｅｓ ｆｏｒ ｏｔｈｅｒ ｄｅｇｒａｄｅｄ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ． Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ
ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ ｓｏｍｅｔｉｍｅｓ ｆａｉｌｓ ｂｅｃａｕｓｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ ａｒｅ ｍｏｒｅ ｃｏｍｐｌｅｘ ｏｒ ｈｕｍａｎ ｉｎｔｅｒｖｅｎｔｉｏｎ ｉｓ ｍｏｒｅ ｄｉｆｆｉｃｕｌｔ ｔｈａｎ
ａｎｔｉｃｉｐａｔｅｄ； ｆａｃｔｏｒｓ ｏｔｈｅｒ ｔｈａｎ ｈｕｍａｎ ｄｉｓｔｕｒｂａｎｃｅ， ｓｕｃｈ ａｓ ｃｌｉｍａｔｅ ｖａｒｉａｂｉｌｉｔｙ （ｅ．ｇ．， ａ ｄｒｏｕｇｈｔ ｓｈｏｒｔｌｙ ａｆｔｅｒ ｐｌａｎｔｉｎｇ）， ｃａｎ
ｒｅｓｕｌｔ ｉｎ ｆａｉｌｕｒｅ ｏｆ ａ ｓｔｒａｔｅｇｙ ｔｈａｔ ｗｏｕｌｄ ｓｕｃｃｅｅｄ ｕｎｄｅｒ ｂｅｔｔｅｒ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ． Ｓｏｍｅ ｄｅｇｒａｄｅｄ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ ｃａｎ ｂｅ ｓｕｓｔａｉｎｅｄ ｏｎｌｙ
ｔｈｒｏｕｇｈ ｏｎｇｏｉｎｇ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ， ｂｕｔ ｍａｎｙ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｅｆｆｏｒｔｓ ｐｒｅｃｌｕｄｅ ｓｕｃｈ ｉｎｔｅｒｖｅｎｔｉｏｎｓ． Ａｌｔｈｏｕｇｈ ｅｃｏｌｏｇｉｓｔｓ ｃａｎ ｒｅｃｏｇｎｉｚｅ
ｍａｎｙ ｏｆ ｔｈｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ｃｈａｎｇｅｓ ｔｈａｔ ａｒｅ ｌｉｋｅｌｙ ｔｏ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｅ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄ ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ， ｂｉｏｔｉｃ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ
ｃａｎ ｂｅ ｕｎｅｘｐｅｃｔｅｄ， ａｎｄ ｂｅｃａｕｓｅ ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆｔｅｎ ｄｅｐｅｎｄ ｓｔｒｏｎｇｌｙ ｏｎ ｌｏｃａｌ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ， ｔｈｅｙ ｃａｎｎｏｔ ｂｅ ｂｒｏａｄｌｙ ｇｅｎｅｒａｌｉｚｅｄ．
Ｆｏｒ ｅｘａｍｐｌｅ， ｃｏｍｐｌｅｘ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ ｗｉｔｈ ｍｕｌｔｉｐｌｅ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｎｇ ｓｐｅｃｉｅｓ ｍａｙ ｈａｖｅ ｍｕｌｔｉｐｌｅ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄｓ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ
ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ． Ｄｅｓｅｒｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｓ ａｎｏｔｈｅｒ ｅｘａｍｐｌｅ ａｎｄ ｈａｓ ｂｅｅｎ ｓｈｏｗｎ ｔｏ ｒｅｓｕｌｔ ｆｒｏｍ ｓｔｒｏｎｇ ｂｉｏｇｅｏｍｏｒｐｈｉｃ
ｆｅｅｄｂａｃｋｓ ｔｈａｔ ｏｐｅｒａｔｅ ａｃｒｏｓｓ ｓｅｖｅｒａｌ ｓｐａｔｉａｌ ｓｃａｌｅｓ． Ｗｈｅｎ ｏｖｅｒｇｒａｚｉｎｇ ｏｆ ａｒｉｄ ｇｒａｓｓｌａｎｄｓ ｒｅｄｕｃｅｓ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ， ｗａｔｅｒ
ｉｎｆｉｌｔｒａｔｉｏｎ ｄｅｃｒｅａｓｅｓ， ｆｕｒｔｈｅｒ ｌｉｍｉｔｉｎｇ ｐｌａｎｔ ｇｒｏｗｔｈ ａｎｄ ｌｅａｄｉｎｇ ｔｏ ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｄｅｓｅｒｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ． Ｓｕｃｈ ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｃｏｎｔｉｎｕｉｔｉｅｓ，
ｃａｌｌｅｄ ｅｃｏｔｏｎｅｓ， ｃａｎ ｂｅ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｕｓｉｎｇ ｍｕｌｔｉｖａｒｉａｔｅ ｄａｔａ ｏｒｄｅｒｅｄ ｉｎ ｏｎｅ ｄｉｍｅｎｓｉｏｎ ｔｈｒｏｕｇｈ ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎｓ ｏｆ ｍｅａｓｕｒｅｓ ｏｆ
ｄｉｓｓｉｍｉｌａｒｉｔｙ ｃｏｍｐｕｔｅｄ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｓｙｓｔｅｍｓ ｏｎ ｅｉｔｈｅｒ ｓｉｄｅ ｏｆ ｔｈｅ ｄｉｓｃｏｎｔｉｎｕｉｔｙ． Ｔｈｅ “ ｉｒｒｅｖｅｒｓｉｂｌｅ ｌｏｓｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｓｅｒｖｉｃｅｓ”
ｄｅｓｃｒｉｂｅｄ ｉｎ ｏｕｒ ｓｔｕｄｙ， ｗｈｅｔｈｅｒ ａｔ ｎａｔｉｏｎａｌ， ｒｅｇｉｏｎａｌ， ｏｒ ｌｏｃａｌ ｓｃａｌｅｓ ｗｉｌｌ ｈａｖｅ ａ ｖａｒｉｅｔｙ ｏｆ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄｓ， ａｎｄ ｉｔ ｗｉｌｌ ｂｅ
ｎｅｃｅｓｓａｒｙ ｔｏ ｃａｌｉｂｒａｔｅ ｔｈｉｓ ｉｎｄｅｘ ｆｏｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｒｅｇｉｏｎｓ ｂｅｆｏｒｅ ｉｔ ｂｅｃｏｍｅｓ ａ ｕｓｅｆｕｌ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｔｏｏｌ． Ｈｏｗｅｖｅｒ， ａｓ ｏｕｒ ｒｅｓｕｌｔｓ
ｓｈｏｗ， ｉｔ ｉｓ ｐｏｓｓｉｂｌｅ ｔｏ ｉｄｅｎｔｉｆｙ ｕｓｅｆｕｌ ｐｒｏｘｉｅｓ ｆｏｒ ｓｕｃｈ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄｓ ａｎｄ ｕｓｅ ｔｈｅｍ ｔｏ ｇｕｉｄｅ ｓｕｂｓｅｑｕｅｎｔ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｏｆ ｄｅｇｒａｄｉｎｇ
ｓｉｔｅｓ．
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自然修复或者人工修复在退化生态系统修复中的适用性一直以来都是生态学研究的重要方向。 如果一

个地区土壤退化十分严重并超过了生态系统内部自然修复的能力时，禁止人为干预或者进行长期封禁，生态

系统都无法恢复到原始状态。 这是由于植被退化导致表层土壤流失和土壤肥力下降，原有植被生长受限，同
时其他原始物种难以入侵［１，２］。 尽管生态修复措施被视为是增加植被覆盖度，提高生态系统服务功能的有效

手段，但退化生态系统程度不同，人工选择植被的种类和数量、物种之间的相互作用等多种原因使得生态修复

的效果有时不尽人意。 因此，环境生物学最大的挑战之一是预测人类活动对物种和生态系统相互复杂关系的

影响［３］。
当外部扰动引起主要物种、土壤或者生态群落内其他资源发生巨大变化时，生态群落结构极有可能表现

出突然变化，即阈值变化［１，４］。 很多研究引入并阐述了生态修复中生态阈值的概念［１，５⁃７］，以期达到预测生态

系统变化的目的。 但是大部分早期的研究是理论性推测和模拟的结果，基于长期野外观测试验的阈值研究相

对较少［６，８⁃９］，使得各种生态阈值的理论模型缺少足够的数据验证［１０］。。 由于不同类型的退化生态系统存在显

著的地域差异性，何种生态阈值模型适用于何种特定环境缺乏相应的认识［１１］。 研究学者对半干旱地区过度

放牧引起土壤退化不可逆转的研究较多［１２⁃１３］，但针对湿润地区与生态退化有关的阈值研究相对较少。 因此，
针对湿润地区生态系统阈值特征的研究就显得更加迫切。

非生物与土壤或水分条件的变化决定了相应的物种可以在特定的地区生存，这些因素的生物阈值被广泛

认为是修复退化生态系统的重要因素［５］。 在退化土地管理中，阈值反映了植被和土壤的复杂变化，生态修复
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中如何掌握人为干预（如植树造林）和自然修复（如封山禁牧）的量度还很困难［１４⁃１６］。 不同的生态阈值类型在

生态系统管理中的作用不尽相同［１７］，正确应用阈值理论进行生态修复，可以起到事半功倍的效果；相反，盲目

使也可能导致管理工作方面的缺失，给生态修复工作造成难以逆转的危害。 如果环境管理人员通过研究生态

阈值，了解不同的生态阈值适用于与之相对应的生态系统，确定合适的生态修复政策，因地制宜的生态修复措

施将更加有效。 为了证明生态退化阈值的广泛存在，并验证自然修复的适用范围，１９８６ 年起，我们选择位于

温带湿润区的福建省长汀县开展长期观测试验，从而更好地了解生态退化阈值并指导红壤丘陵地区退化生态

系统的修复工作。

１　 研究方法

１．１　 研究区概况

我国红壤丘陵区广泛分布于热带、亚热带，包括长江流域的大部分及其南部，跨南方 １０ 个省区，面积 １１３
万 ｋｍ２，占国土总面积的 １１．８％，人口约占全国的 ３０％。 近一个世纪以来的森林采伐、以及单一农作方式，导
致植被覆盖度减少、植物多样性丧失、水土流失严重、洪涝灾害频繁、森林景观破坏等一系列环境问题［１８⁃１９］。
与我国北方生态脆弱区相比，这里的环境问题有过之而无不及。 新中国成立之后，这种形势并未得到有效改

变，毁林毁草、开垦荒地的面积不断扩大。 因此，这一地区的生态修复研究更加棘手［２０］。 ２０００ 年开始，福建

省每年从省财政拨出 １０００ 万人民币，在福建省长汀县策武乡、河田镇、三洲乡、和濯田镇开展以可持续发展为

目标、自然与社会相和谐的生态修复项目，并取得积极进展，引起国际社会的广泛关注［２１］。 为此，我们选择全

国最早开展水土保持研究的四大监测区之一的福建省长汀县开展研究，从而更好地了解阈值变化对全国红壤

丘陵地区退化生态系统管理的作用。
研究区域位于福建省长汀县，属温带湿润区（２５°１８′４０″ Ｎ—２６°０２′０５″ Ｎ， １１６°００′４５″ Ｅ—１１６°３９′２０″ Ｅ），

具有温和湿润的亚热带季风气候特征。 该县面积为 ３０９ ７２０ ｈｍ２，年平均降水量为 １７３７．１ ｍｍ，最大年为 ２５５２
ｍｍ，最小年为 １０７４ ｍｍ，年平均蒸发量为 １４４３．８ ｍｍ。 全县年均气温 １８．３℃，年最低气温⁃ ７．９ ℃，最高温度

３９．４℃。 长汀土壤以红壤为县内主要土壤资源，分布广、面积大，占土地总面积的 ７９．８％。 红壤孔隙度小、抗
蚀性差，降雨易在裸露的土壤表层形成径流，产生严重的土壤侵蚀、形成水土流失。 长期以来，由于战争、薪
材、以及以粮为纲粮政策，导致全县生态景观逐步退化。 退化的土地植被覆盖度下降、在强降雨作用下极易产

生严重的水土流失，形成洪涝灾害，导致全县生态环境进一步恶化［２２］。
１．２　 样地布设

为了研究福建省长汀县生态系统自然修复的潜力，本研究选择了长期封禁监测的水土保持样地作为研究

的对象。 样地选具有类似的地形地貌、坡度范围在 ２０％—３０％ 的中坡位。 选取时要做到避免跨越河流、道
路、山脊，也不应靠近林缘。 区域内的地貌以丘陵为主，矿物晶粒粗大的黑云母花岗岩在长期湿热气候条件下

发育成红色风化壳。 样地红壤土壤孔隙度小（＞０．００５ ｍｍ 孔隙度为 １．９％—１８．７％）、水分渗透缓慢，＜１ ｍｍ 微

团聚体含量高达 ６００ ｇ ／ ｋｇ 以上、抗蚀性差，降雨易在土壤表层形成径流，产生严重的土壤侵蚀。 样地以马尾

松（Ｐｉｎｕｓｍａｓｓｏｎｉａｎａ Ｌａｍｂ）为主的次生针叶林组成乔木层，其生长量极低，林下以稀疏灌丛为主，先锋草本为

鹧鸪草（Ｅｒｉａｃｈｎｅｐａｌｌｅｓｃｅｎｓ Ｒ． Ｂｒ．）和芒萁（Ｄｉｃｒａｎｏｐｔｅｒｉｓｐｅｄａｔａ）。 先对多个样地进行植被覆盖度的调查，然后在

实验处理林地内选出不同植被盖度的 ４００ ｍ２（２０ ｍ×２０ ｍ） 样地 ３０ 块。 有研究表明，植被盖度在 ３０％ 以上

时，退化林地具有自我修复能力［２３］，但研究区域降水充沛，利于植被生长，因此估计该地区植被阈值可能低于

３０％。 根据 １９８６ 年原始的植被覆盖度，我们把这些地块分为六组（每组五个样地）：（１）小于 ２０％，（２）２０．１ 至

２５％，（３）２５．１ 至 ３０％，（４）３０．１ 至 ３５％，（５）３５．１ 至 ４０％，（６）大于 ４０％。 从 １９８６ 年起，为了恢复当地生态环

境，当地已禁止在封禁区进行砍伐、放牧等活动。 自然修复的方式为封山育林边缘树立封山育林区标志碑，向
居民宣传封禁的目的和意义，并有工作人员 ２４ 小时看护，严禁人为干扰，通过林内自我恢复能力进行植被

修复。
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１．３　 样地监测

样地监测的时间从 １９８６ 年开始，是由当地水土保持站工作人员完成每年植被覆盖度、物种丰富度、土壤

侵蚀、土壤养分的调查和监测。
（１）植被覆盖度：为了估算研究样地的植被覆盖度，需要测量树木的冠幅、地面灌木、草本植物的覆盖度；

为了使各样地数据具有可比性，相关监测数据应在较短时间测得。 因此，在每年生长旺季（６ 月下旬至 ８ 月下

旬），避免植被的发芽或落叶时期。 选取样方内具有代表性的乔木进行覆盖度测量，用钢卷尺测量每棵树最

大和最小树冠半径，测算单个树木冠幅，乘以样方内相同树种林木的数量可得乔木覆盖面积。 如有树冠重叠

的地方，仔细确定重叠的范围，减去重叠部分，避免重复计算。 乔木覆盖度等于乔木覆盖面积与样地总面积的

比值。 在没有被树木覆盖地方，用两条 １０ 米相交的直角断面进行对角线调查采样，调查灌草植物地面覆盖

度。 如灌草有重叠的地方，确定重叠的范围，减去重叠部分。 灌草覆盖度等于灌草总覆盖度与样地总面积的

比值。
（２）植物物种丰富度（也称植物多度）：是指实验样地出现的植物种数。 每年八月收集各样地所有植物物

种样本进行鉴定，无法鉴定的植物的种类制成标本，由福建师范大学专门研究人员进一步确认。
（３）土壤侵蚀：在类似试验小区的斜坡设置长为 ２０ ｍ，宽为 ５ ｍ 的径流小区，在径流小区底部修建容量为

１５ ｍ３的浆砌石沉沙池。 在降雨后 ２４ 小时内把所有的泥沙清理出池底，抽取三个泥沙样品在 １０５ ℃下烘干 １２
ｈ，然后称重，计算侵蚀模数（单位面积土壤流失量）和径流量（地表径流占降水的比例）。

（４）土壤养分：每隔 ５ 年（即 １９８６，１９９１，１９９６，２００１，２００６，２０１１ 年），在每个实验样地的对角线等距离选取

３ 个样点。 用环刀取 ３０ ｃｍ 表层土壤，测量土壤养分成分。 土壤有机质含量通过油浴加热的重铬酸钾氧化法

测定、全氮测定采用碱蒸馏法、全磷测定采用原子吸收分光光度法（Ｖａｒｉａｎ ｓｐｅｃｔｒｏｐｈｏｔｏｍｅｔｅｒ； Ｖａｒｉａｎ Ｉｎｃ．， Ｐａｌｏ
Ａｌｔｏ，Ｃａｌｉｆｏｒｎｉａ）、全钾用氢氟酸与高氯酸消解法测定。

（５）表层土壤沙粒：在土壤养分监测的同时，用相同方式取 ５ ｃｍ 表层土壤，用不同型号的筛子筛选土样，
确定样品大于 １ ｍｍ 沙粒含量。
１．４　 统计分析

该研究用 ＳＰＳＳ 软件（１２．０）进行显著性（ＬＳＤ）分析。

２　 研究结果与分析

２．１　 植被覆盖度和植物丰富度的变化

研究结果表明（图 １），封育前样地植被覆盖度若在 ２０％以下，经过 ２５ 年的自然修复后，植被覆盖度比封

育前略有减少，植被覆盖度不仅没有上升，反而出现不同程度的下降，表明自然封禁在一定程度上加剧了这些

样地植被的退化。 与之相比，经过自然修复后，植被覆盖度逐年呈上升趋势，植被能得到较好恢复，封禁前植

被覆盖度在 ２０％—２５％的样地能恢复到 ８０％左右；封禁前植被覆盖度大于 ２５％的样地能恢复到 １００％。 植物

丰富度也存在类似现象，植被覆盖度低于 ２０％的样地，其植物种数均低于 ７ 种。 从图 １ 可以看出，当监测样地

植物种类少于 ７ 种时，经过 ２５ 年自然修复后，纵向图形没有明显的升高，说明物种数量没有增加。 当监测样

地植物种类大于 ７ 种时，纵向当年的物种数均比前五年有所增加。 各组统计分析均达到极显著水平（Ｐ＜
０．０１）。 因此，植被恢复的同时，物种数也会得到丰富，有利于构建完整的自然生态系统结构。
２．２　 土壤养分变化

研究结果表明（图 ２），经过 ２５ 年自然修复后，封育前植被覆盖度低于 ２０％样地的土壤有机质、全氮、全
磷、全钾含量与封育前植被覆盖度高于 ２０％样地相比有明显的差异。 封育前植被覆盖度低于 ２０％样地的土

壤有机质、全氮、全磷、全钾含量分别小于 ３．０、０．１４、０．１６、５．０ ｇ ／ ｋｇ，自然修复后，土壤养分不仅没有改善，反而

出现不同程度的下降，自然封禁在一定程度上加剧了这些样地土壤的退化。 从图 ２ 可以看出，纵向看，封育前

植被覆盖度高于 ２０％样地当年的土壤养分均比前五年有所增加，２０１１ 年时达到最高水平。 横向看，样地的植
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被覆盖度越高，其土壤养分状况越好。 因此，植被覆盖度过低对土壤化学成分的改良能力相对较弱，植被的恢

复有助于对土壤的改良，促进土壤与植物之间营养物质的循环。 各组统计分析均达到显著水平（Ｐ＜０．０５）。

图 １　 实验样地 ２５ 年自然修复植被覆盖度和丰富度变化图

Ｆｉｇ．１　 Ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ａｎ ｒｉｃｈｎｅｓｓ ｃｈａｎｇｅｄｕｒｉｎｇ２５ ｙｅａｒｓ ｎａｔｕｒａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ

２．３　 水土保持效果

研究结果表明（图 ３），经过 ２５ 年自然修复后，封育前植被覆盖度低于 ２０％样地的土壤侵蚀模数和径流系

数与封育前植被覆盖度高于 ２０％样地相比差距极为明显。 经过自然修复后，封育前植被覆盖度低于 ２０％样

地水土流失严重，当年土壤侵蚀模数和径流系数均较前 ５ 年略有增加。 经过自然修复后，水土保持效果不仅

没有改善，反而出现不同程度的恶化，自然封育在一定程度上加剧了这些样地的退化。 然而，封育前植被覆盖

度高于 ２０％样地经过 ２５ 年自然封禁的改造后，水土流失状况明显得到好转。 纵向看，封育前植被覆盖度高于

２０％样地当年的水土保持能力均比前五年有所增加，２０１１ 年时达到最高水平。 横向看，样地的植被覆盖度越

高，其水土保持能力越好。 因此，植被覆盖度的增加有利于防止水土流失的发生。 各组统计分析均达到极显

著水平（Ｐ＜０．０１）。
２．４　 植被覆盖度与各指标之间的关系

相关分析结果表明，植被覆盖度与植物多度、土壤养分、水土保持效果之间存在极显著的线性相关关系

（图 ４；Ｐ＜０．００１）。 植被覆盖度与植物多度、土壤养分呈正相关，与土壤侵蚀模数、径流系数呈负相关。 这是由

于植被盖度的增加能减少雨滴的击溅，植被根系能固持土壤，枯枝落叶层不仅能增大地表粗糙度、吸收降水、
还能有效延长下渗水分的时间。 增加森林系统水土保持能力可以防止土壤营养成分的流失，为植被的生长提

供养分供给。 植被通过吸收土壤养分，促进了植被覆盖度的增加，同时也为土壤表层提供了充足的枯落物，其
不仅能在微生物的分解下为土壤补充各类营养成分，以完成养分循环，还能有效阻止雨水的直接打击，减少了

土壤养分随水流失。 因此，植被覆盖度的增加是生态环境改善最直接的表现指标。

３　 讨论

传统生态系统恢复的工作重点是重新建立干扰机制或者非生物条件，并依靠演替过程，促进生物群落的

恢复。 不过，生物因素和自然环境之间强烈的相互影响可以改变以这些演替为基础的效果［２４］。 因此，退化林

５　 １８ 期 　 　 　 马华　 等：典型红壤区自然生态修复的适用性研究 　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

图 ２　 自然修复样地中土壤养分含量变化

Ｆｉｇ．２　 Ｓｏｉｌ ｆｅｒｔｉｌｉｔｙ ｃｈａｎｇｅ ｄｕｒｉｎｇ ２５ ｙｅａｒｓ ｎａｔｕｒａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ

地的修复结果往往出乎意料。 很多研究学者认为，退化的生态系统处于极不稳定的状态，有时生态修复的方

式会导致退化林地朝逆向方向发展［２５⁃２６］。 确定退化生态系统处于何种状态，对于选择正确的生态修复方式

有重要意义。 结果表明，在 ２０％—３０％ 的坡度下，当植被覆盖度低于 ２０％ 时，林地在没有人为干扰的情况

下，植被覆盖度持续下降；在初始植被覆盖度高于 ２０％的样地，即使没有人为干预，生态系统尚未丧失其自我

恢复能力，即使不加以人为干预，也可为自然修复提供条件，通过缓慢恢复最终达到 １００％的植被盖度率（图
１），土壤的肥力和其他土壤参数也逐渐改善（图 ２⁃ ３），为天然植被恢复提供保障。 实验结果显示：在 ２０％—
３０％的坡度下，该湿润地区退化林地自然修复与人工修复之间的阈值为 ２０％的植被盖度。 由此可见，退化生

态系统植被覆盖度大于 ２０％时，可保持原始生态系统原本的结构、功能和反馈机制［１４，１６］。 景观连续性和结构
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图 ３　 自然修复后水土保持变化

Ｆｉｇ．３　 Ｓｏｉｌ ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｃｏｎｓｅｒｖａｔｉｏｎ ｃｈａｎｇｅ ｄｕｒｉｎｇ ２５ ｙｅａｒｓ ｎａｔｕｒａｌ ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ

图 ４　 监测样地植被盖度与其他指标的相关关系

Ｆｉｇ．４　 Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｃｏｖｅｒ ａｎｄ ｖａｒｉｏｕｓ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｏｔｈｅｒ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ａｔ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ｐｌｏｔｓ

的变化、物种的丧失、优势物种的变化、不同营养层次的相互作用，都会引起土壤和其他生物的变化［６］；如果

自我恢复能力不足时，生态系统服务也会随之下降［２７］。 正确地应用阈值概念可以使不可逆的退化系统向自

我修复的方向发展。
退化林区的生态修复与土壤质量密切相关，特别是与土壤养分的利用率有关［２８］。 结果表明，植被覆盖度

与土壤养分状况呈显著相关性（图 ４），这是由于在长汀严重水土流失区，土壤养分的高低是限制植被恢复的

重要因子。 在自然修复样地中，丧失自我修复的植被群落，土壤肥力退化；具有自我修复能力的植被群落，土
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壤养分随植被覆盖度的增加而增加（图 ２）。 在热带、亚热带降雨量充足的地区，加上砍伐、烧山等传统人工造

林方式，使得长期累积的土壤有机物和养分容易在雨季被大雨淋失。 长汀县也地处亚热带地区，降雨丰富，因
此应当注重对表层土壤的保护，防治土壤养分随地表径流流失。 植被不仅能改良土壤肥力状况，还能防治水

土流失。 结果表明，植被覆盖度和土壤养分与土壤侵蚀模数、径流系数、＞１ ｍｍ 砾石比例之间呈显著负相关。
封禁前初始总植被覆盖度低于 ２０％的自然修复样地由于植被退化，水土保持效果不仅没有改善，反而出现不

同程度的恶化；随着植被覆盖度的增加，土壤侵蚀模数、径流系数下降，植被水土保持作用得到提高（图 ４）。
植被盖度无法恢复，大面积的裸露表土在雨季被雨水溅蚀，径流冲刷，土壤养分不断流失。 最终形成了土壤养

分不断缺失，植被继续退化，土壤侵蚀量越大的恶性循环。
生态系统中的不同指标存在各自的阈值特征（图 １⁃ ３）。 由于气候环境变化会影响物种生命周期的适应

性变化；同时，大多数退化土地分布在不同的土地利用类型［２９］，这就使识别各种生态系统阈值特性非常困

难［６］；因此，生态学家一直希望开发出复杂的预测工具和更广泛的概念框架，帮助环境管理人员正确地应用

阈值概念，防止生态系统出现不可逆的退化［２９⁃３０］。 但是，这些研究框架对于多数管理人员和当地居民来说过

于复杂，很少能够应用到生产实践来预测生态系统的临界变化［３１］，快速的环境变化使这项任务变得更艰巨。
因此，我们必须找到简单易行的方法，快速评估变化生态系统的具体状态。 植被覆盖度与其他生态指标之间

的显著关系（图 ４），表明研究区用植被覆盖度变化来判断生态系统退化的阈值特征是可靠的。
自然生态系统具有复杂性特征［３２］，在受到人为干扰或者环境变化（如气候变化）时，生态系统自我恢复

会更加困难，不适当的人工干预会引起生态系统进一步退化［９］。 不同物种相互作用的复杂生态系统可能有

不同的阈值特征［２９，３３］。 以往研究结果表明，当生态系统退化超出阈值，就会引起本地物种的灭绝［２７］。 不同

地区的研究结果表明，当植被覆盖率下降到 １０％—３０％ 时，会发生不同程度的物种消失［８，３４］，这些退化的生

态系统若不进行人为干预，将无法恢复到原始状态。 在半干旱地区，低于 ３０％植被覆盖度时，也有类似的结

论［１２⁃１３］。 在开展退化或者受损生态系统的修复时，必须了解生态系统的初始状态，并确定改变这种状态的一

种或者多种关键因素［７］。 不同地区的环境不同，生态修复的路径也不尽相同［３２］。 必须强调，不同地区之间存

在自然因素差异，在 ２０％—３０％ 坡度条件下，２０％ 植被覆盖度的阈值判断，只适用于中国南方红壤丘陵研究

区域的特定环境。 我们的研究结果对干旱地区并不适用，各地学者应针对不同地区的特征开展研究，并利用

相关研究结果指导各地退化区域的环境管理。
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