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摘要: 以九龙江北溪西陂电站库区为例，于 2013 年不同季节开展原状泥柱静态培养、气态氮水柱剖面观测和通量模拟实验，

结合水和沉积物理化参数和微生物参数，研究河流库区沉积物-水界面营养盐及气态氮的释放过程和通量． 结果表明，库区沉

积物 NH +
4 和 PO3 －

4 总 体 表 现 为 释 放 行 为［平 均 NH +
4 通 量 ( 480 ± 675 ) mg·( m2·d) － 1，平 均 PO3 －

4 通 量 ( 4. 56 ± 0. 54 )

mg·( m2·d) － 1］，而 NO －
3 和 NO －

2 表现为吸附行为． 洪水季节带来大量的有机质沉积在库区，造成枯水期沉积物无机氮磷向上

覆水体释放． 湖泊区气态氮释放以 N2 为主( ＞ 98% ) ，沉积物-水界面 N2 释放通量平均为( 15. 8 ± 12. 5) mg·( m2·d) － 1 ． 水柱

N2 净增量有明显的空间差异和垂向分布规律，受沉积物-水界面生地化过程( 反硝化和厌氧氨氧化作用) 和流动水团的综合影

响． 下游站位存在较强的硝化作用，N2O相对富集，主要受水中氨氮占无机氮的比例控制．
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Sediment-water Flux and Processes of Nutrients and Gaseous Nitrogen Ｒelease in
a China Ｒiver Ｒeservoir
CHEN Zhu-hong1，CHEN Neng-wang1，WU Yin-qi1，MO Qiong-li1，ZHOU Xing-peng1，LU Ting1，TIAN Yun2

( 1． Fujian Provincial Key Laboratory for Coastal Ecology and Environmental Studies，College of the Environment and Ecology，Xiamen
University，Xiamen 361102，China; 2． School of Life Science，Xiamen University，Xiamen 361102，China)

Abstract: The key processes and fluxes of nutrients ( N and P) and gaseous N ( N2 and N2O) across the sediment-water interface in a
river reservoir ( Xipi) of the Jiulong Ｒiver watershed in southeast China were studied． Intact core sediment incubation of nutrients
exchange，in-situ observation and lab incubation of excess dissolved N2 and N2O ( products of nitrification，denitrification and
Anammox) ，and determination of physiochemical and microbe parameters were carried out in 2013 for three representative sites along
the lacustrine zone of the reservoir． Ｒesults showed that ammonium and phosphate were generally released from sediment to overlying
water ［with averaged fluxes of N ( 479. 8 ± 675. 4 ) mg·( m2·d) － 1 and P ( 4. 56 ± 0. 54 ) mg·( m2·d) － 1 ］，while nitrate and nitrite
diffused into the sediment． Flood events in the wet season could introduce a large amount of particulate organic matter that would be
trapped by the dam reservoir，resulting in the high release fluxes of ammonium and phosphate observed in the following low-flow
season． No clear spatial variation of sediment nutrient release was found in the lacustrine zone of the reservoir． Gaseous N release was
dominated by excess dissolved N2 ( 98% of total) ，and the N2 flux from sediment was ( 15. 8 ± 12. 5 ) mg·( m2·d) － 1 ． There was a
longitudinal and vertical variation of excess dissolved N2，reflecting the combined results of denitrification and Anammox occurring in
anoxic sediment and fluvial transport． Nitrification mainly occurred in the lower lacustrine zone，and the enrichment of N2O was likely
regulated by the ratio of ammonium to DIN in water．
Key words: reservoir; sediment; nitrogen and phosphorus; N2 ; N2O; Jiulong Ｒiver

沉积物-水界面被认为是湖泊、水库氮磷循环的

重要界面，扮演着“源”与“汇”的作用［1，2］． 在吸附解

吸、分子扩散、对流等作用机制下，沉积物中的营养

盐氮磷通过间隙水与上覆水进行交换，或通过再悬浮

和底栖生物扰动作用，颗粒态氮磷直接进入上覆水．
来自外源( 如河流输入) 或者自生的颗粒有机物质沉

降后，在微生物作用下发生各种生物地球化学过程转

化( 如矿化、硝化、反硝化、厌氧氨氧化等) ． 这些生

地化过程及其速率在不同沉积物环境表现不同，造成

沉积物营养盐及气态物质( 如 N2 和N2O) 的释放过程

和通量呈现高度的时空差异，反映了全球水生态系统

的复杂性． 研究发现影响沉积物-水界面氮磷交换形

态和通量的影响因素主要包括温度、DO、pH、有机

碳、微生物及水动力条件等［3 ～ 9］．
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沉积物氮磷在一定条件下可向上覆水释放并被

生物利用，是水质恶化和水体富营养化的重要机制

之一［10，11］． 国内外开展了大量的沉积物-水界面过

程与通量的实验和模拟研究，但主要集中在湖泊系

统［12 ～ 17］． 在水资源开发利用的市场驱动下，我国的

电站大坝数量居世界之首，河流湖库化和富营养化

问题突出［18］，然而对于河流库区沉积物营养盐释放

通量 的 研 究 仅 限 于 三 峡 水 库［19］ 和 其 他 一 些 水

库［20 ～ 22］． 河流库区与湖泊的水文水动力特征有很

大不同，属于相对开放的流水系统． 河流沉积物的

形成与流域降水、流域土壤、植被、土地利用和人

为污染排放有密切关系，还与河道地形和大坝流量

调节有关． 目前我国对河流库区沉积物的氮磷释放

过程与影响机制认识十分有限，亟需加强观测和实

验研究． 沉积物-水界面氮磷的通量研究有不同方

法，包括静态或动态扩散培养法［23 ～ 25］、间隙水浓度

梯度估算法［26］等． 大部分研究采用原状沉积物培

养，以获取沉积物-水界面的营养盐释放通量，培养

时间从若干小时到几天，培养装置和估算方法不尽

相同． 纵观国内外研究报道，发现针对某些营养盐

形态( 氨氮、磷酸盐) 的实验研究较多，而针对全营

养盐形态 ( 三氮和磷酸盐) 和气态氮 ( 硝化、反硝

化、厌氧氨氧化过程产生的溶解 N2 和N2O) 的实验

研究鲜见报道［3］，造成无法全面评估沉积物-水界面

氮磷交换通量，也限制了对营养盐循环过程和机制

的认识．
受人类活动和气候变化的叠加影响，流域污染

物质排放和非点源污染增加，湖泊、河流和水库普

遍存在氮磷富集和富营养化问题，直接影响水资源

的可持续利用和水生态系统健康［27，28］． 九龙江是福

建省第二大江，近 30 年来，流域内化肥施用量和畜

禽养殖量增加了 3 ～ 7 倍，梯级水电站大量修建，流

域营养盐污染负荷持续增加，河流湖库化与富营养

化问题日益加剧［29］． 2009 年初，九龙江北溪上游发

生了大规模的拟多甲藻水华，并向下游库区蔓延式

暴发 直 至 漳 州、厦 门 的 饮 用 水 源 地———江 东 库

区［30］． 为深入研究九龙江水华过程及其调控机制，

在分析北溪河流、库区 16 个站位的沉积物磷含量

的空间分布、形态特征［31］的基础上，本文进一步选

择北溪中游的西陂电站库区( 湖泊区) 为研究对象，

采用原状泥柱静态培养法，测定沉积物-水界面营养

盐氮磷形态的释放速率，结合溶解 N2 和N2O的水柱

剖面观测和室内模拟实验结果，综合评估库区沉积

物氮磷和气态氮的释放通量的时空变化规律及其影

响因素． 结合水和沉积物理化参数和生物参数，初

步讨论沉积物-水界面主要氮循环过程，以期为富营

养化防控提供科学依据．

1 材料与方法

1. 1 研究区概况

九龙江流域地处南亚热带季风区( 图 1 ) ，年均

降水量1 400 ～ 1 800 mm，4 ～ 9 月的降雨量占全年的

75% ． 土 壤 类 型 分 布 有 红 壤 ( 62% ) 、赤 红 壤

( 16% ) 、黄壤( 8% ) 和水稻土( 9% ) ，具有“粘、酸、
瘦”的特点． 流域内有北溪、西溪和南溪三条主要

干流，其中北溪流域面积9 640 km2，河长 274 km，多

年平均流量 281 m3·s － 1 ( 约占九龙江总流量的 2 /
3) ，河道平均坡降 2. 4‰． 全流域电站大坝超过 120
座，其中，仅北溪干流上就建有 11 级梯级水电站，河

流湖库化现象严重． 本文选取北溪中游华安县境内

的西陂电站库区( 湖泊区) 为重点研究对象． 西陂库

区集水面积6 706 km2，总库容1 640 万 m3，湖泊区长

约 2. 5 km，水深 6 ～ 20 m．
1. 2 样品采集与现场观测

沿湖泊区设置 3 个站位( X6、X4、X3) ，见图 1．
考虑季节和水文条件变化，共设计 4 次采样和实验，

分别为 2013 年 4 月( 春) 、6 月 ( 夏) 、9 月 ( 秋) 和

12 月( 冬) ． 采样当日大坝出库平均逐时流量分别

为: ( 125. 6 ± 37. 7 ) 、( 270. 5 ± 23. 7 ) 、( 166. 2 ±
62. 5) 、( 52. 1 ± 22. 5) m3·s － 1 ．

( 1) 柱状沉积物采集 利用奥地利进口不锈钢

柱状采泥器( 采泥器改造后配备 Φ 60 mm ×300 mm
有机玻璃管，可直接用于培养) ，在湖泊区 3 个重点

站位采集未扰动柱状沉积物芯样( 预实验表明平行

性良好，每站位采集 1 根，以增加空间上的样点分

布) ，控制沉积物高约 10 ～ 12 cm． 两端用橡胶塞塞

紧，加铝箔纸避光，放入保温箱中当天运回实验室并

马上进行恒温培养( 见 1. 3 节) ．
( 2) 表层沉积物采集 用不锈钢抓斗采泥器采

集各站点沉积物样品约 500 g，小心抓取表层泥样混

匀后分别装入洁净的自封袋中，置于保温箱带回．
沉积物用于测定基本理化参数 ( 4 月由于采泥器损

坏，仅测定 X3 站位) ，9 月和 12 月加测沉积物粒径

组成，12 月( 枯水期) 分析了微生物氮功能菌群及其

丰度．
( 3) 水样采集 采集各站点的上覆水装满水袋

( 5 L) ，用于柱状沉积物培养． 另外采集表层水( 0. 5
m) 和上覆水各 300 mL 用于水化学参数分析．
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图中采样站位系整个研究项目所设计，本研究主要涉及 3 个重点站位( 实心点)

图 1 研究区和采样点位置及库区水深示意

Fig． 1 Map of study reservoir showing sampling sites and water depth

( 4) 现场观测 利用 WTW 多参数水质仪现场

测定 pH、DO、水温．
1. 3 沉积物营养盐释放实验和通量计算

图 2 原状沉积物培养装置示意

Fig． 2 Schematic diagram of the intact core

sediment incubation device

为模拟沉积物-水界面的营养盐及气态氮的释

放过程与通量，参照美国马里兰大学建立的 SONE
( sediment oxygen and nutrient exchanges) 方法［32］，设

计实验装置( 图 2) 并进行静态模拟实验． 主要实验

步骤: 将培养管置于恒温水槽 ( 设定温度为现场水

温) ，通过重力溢流方式，用水袋中的上覆水更新柱

状沉积物上覆水，塞紧顶部盖子，连接进入和出水管

路． 由于培养管径小( 60 mm) ，未设混匀装置，引流

硅胶管的入水口置于中部( 靠近沉积物) 以获取代

表性的水样． 避光培养 5 h，期间每间隔 1 h 取样，包

括培养开始时采集的初始样，共采集 6 次样，每次取

2 个平行样( 共 10 mL，小于上覆水体积的 2% ) ． 每

次取完水样后，在重力和负压作用下，上覆水会自动

补充至培养管中． 水样经针式过滤器( 配 0. 45 μm
滤膜) 过滤后测定营养盐浓度． 基于氮、磷浓度( 2
个平行样的平均值) 变随时间的变化关系，计算沉

积物各形态氮、磷的释放通量，计算见式( 1) ． 释放

通量正值表明沉积物氮磷向上覆水释放，负值表明

上覆水氮磷被沉积物吸附．
F = k·60·h·1 000·24 ( 1)

式中，F 为释放通量［mg·( m2·d) － 1］; k 为随时间上

覆水氮、磷浓度变化的斜率［mg·( L·min) － 1］; h 为

上覆水的高度( m) ．
为保证实验结果的有效性，参考 Cowan 等［32］提

出的原则处理:① 如果营养盐浓度对时间作图得到

的斜率具有显著的统计学意义，直接采用此斜率计

算通量． ② 如果营养盐浓度随时间呈现明显的升

高或降低趋势，但有一个数据变化较大 ( 较低或较

高) ，那么这个数据被视为样品可能受到污染而弃

用，从而得到新的斜率( 通过显著性检查) 并用于计

算通量． ③ 如果营养盐浓度随时间变化较混乱( 如

没有显著的升高或降低趋势) ，且浓度变化超过 2
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倍的检 测 限 ( 本 方 法 检 测 限 分 别 为NH +
4 -N: 0. 01

mg·L －1，NO －
3 -N: 0. 01 mg·L －1，NO －

2 -N: 0. 001
mg·L －1，DＲP: 0. 001 mg·L －1 ) ，则数据视为无法解

释( NI) ． ④如果营养盐浓度随时间变化较混乱( 如

没有显著的升高或降低趋势) ，且浓度变化不超过 2
倍的检测限，那么斜率视为 0，其沉积物-水界面通

量也为 0．
1. 4 溶解 N2 和N2O剖面观测及沉积物-水界面 N2

通量实验

于 2013 年 12 月( 枯水期) ，对湖泊区其中两个

站位( X6 和 X3 ) 的溶解 N2 和N2O浓度进行剖面观

测，由表至底间隔 2 m 采集样品． 每个水层采集 2
个平行样品． 样品瓶选用气密性好的 20 mL 带橡胶

垫片的细长型螺口瓶． 利用手持蠕动泵采水器，通

过硅胶管引流至样品瓶底部，控制引流速度，避免产

生气泡和漩涡． 当水样装满整个样品瓶后应继续引

流，让其溢流样品瓶 1 /2 体积以上，缓慢抽出硅胶

管． 每瓶滴加饱和氯化汞溶液( 0. 1% 体积分数) 灭

活． 小心旋紧瓶盖，检查样品瓶内是否有气泡，如有

则丢弃重新采集． 样品瓶置于恒温箱水封保存，一

周内测定． 同时，加采一瓶 300 mL 水样用于测定营

养盐( NO －
3 -N、NO

－
2 -N、NH

+
4 -N、DＲP) ．

溶解 N2 浓度的测定采用 N2 ∶ Ar 比值法［33］，所

用仪器是溶解气体质谱分析仪( HPＲ-40，英国 Hiden
公司) ． 溶解N2O浓度的测定采用吹扫捕集-气相色

谱法［34］，所 用 仪 器 为 配 有 微 池 电 子 捕 获 检 测 器

( μECD) 和吹扫捕集装置( Encon，美国 EST 公司) 的

6890 气相色谱仪( 美国 Agilent 公司) ． 溶解 N2 净增

量的计算见式( 2) ． 溶解 N2 净增量实际上是 N2 的

表观产量( 即反硝化等过程产生的 N2 量减去生物

固氮量) ，当其为正值时表示反硝化作用的净氮增

量，其为负值时可理解为固氮作用大于反硝化作用．
溶解N2O净增量的计算见式( 3) ．

Δ［N2］ = N2( water) － N2( eq) ( 2)

式中，N2( water) 指水样实测的溶解 N2 浓度，单位为

μmol·L －1 ; N2( eq) 指水样的溶解 N2 理论平衡浓度，

根据水样的温度和盐度由 Weiss 方程［35］计算获得．
Δ［N2O］ = N2O( water) － N2O( eq) ( 3)

式 中，N2O( water) 指 水 样 实 测 的 溶 解 N2O 浓 度，

nmol·L －1 ; N2O( eq) 指 水 样 的 溶 解N2O理 论 平 衡 浓

度，根据水样的温度和盐度由 Weiss 方程［36］计算．
为获取沉积物-水界面气态氮的释放通量，在采

集上述剖面水样品后，同 1. 2 节中采集 X6 和 X3 两

站位的柱状沉积物样品． 运回实验后，置于恒温水

槽避光培养，分别在 12 h 和 24 h 采集水样并测定溶

解 N2 净增量 ( N2O占总气态氮的 1% 不到，未做测

定) ． 沉积物-水界面 N2 通量的计算见式( 4) ．
F = ( Δ［N2］t2 － Δ［N2］t1 ) × h × 24 / ( t2 － t1)

( 4)

式 中，F 为 释 放 通 量，mmol·( m2·d) － 1 ; Δ［N2］t1、
Δ［N2］t2为沉积物培养 12 h 和 24 h 后的溶解 N2 净

增量，μmol·L －1 ; h 为 培 养 管 沉 积 物 上 覆 水 的 高

度，m．
1. 5 水化学、沉积物理化参数和生物参数测定

新鲜沉积物离心得到间隙水，同水样测定各形

态营养盐浓度． 营养盐( NO －
3 -N、NO

－
2 -N、NH

+
4 -N、

DＲP) 采用荷兰 Skalar 营养盐自动分析仪 ( San + +

modle 5000) 和标准程序测定． 风干沉积物按 1∶ 5土

水比混合静置后用 WTW 测定 pH 值和氧化还原电

位( Eh) ［37］． 研磨过 100 目筛后，用 C /N 元素分析

仪( PE2400 SEＲIES II) 测定沉积物碳氮含量( % ) ．
2013 年 9 月 和 12 月 沉 积 物 的 粒 径 组 成 用 英 国

Malvern 公司生产的 Mastersizer 2000 型激光粒度分

析仪测定． 另外，2013 年 12 月采集的表层沉积物以

及培养实验结束后沉积物样品，以氨氧化细菌 AOB
amoA 基因和氨氧化古菌 AOA amoA 基因、厌氧氨

氧化细菌 hzo 基因和反硝化细菌的 nirS 基因为分子

标记，采用定量 PCＲ 技术，检测各功能菌群的丰度．
相关实验以平行样和标准物质进行质控．

2 结果与分析

2. 1 水、沉积物理化参数和生物参数

4 次培养实验采样当日水柱平均水温为: 4 月

20. 2℃ ± 0. 1℃、6 月 25. 8℃ ± 0. 2℃、9 月 27. 6℃
±0. 3℃、12 月 16. 2℃ ± 1. 4℃，水温无明显分层．

上覆 水 氮 磷 浓 度 范 围 是: NO －
3 -N: 1. 21 ～ 2. 71

mg·L －1，NO －
2 -N: 0. 09 ～ 0. 19 mg·L －1，NH +

4 -N: 0. 24
～ 1. 47 mg·L －1，DＲP: 0. 03 ～ 0. 14 mg·L －1 ． 沉积物

理化参数汇总于表 1． pH 变化范围在 6. 18-6. 85 之

间，呈弱酸性，其中秋季( 9 月) 和冬季( 12 月) 的 pH
( 平均 6. 77 ) 略 大 于 春、夏 季 ( 4、6 月 ) ( 平 均

6. 32) ． 沉积物中 C 含量为 1. 01% ～ 1. 68%，N 为

0. 08% ～0. 15% ． 沿水流( 大坝方向) C、N 含量有

增加的趋势，上游 X6 站位的平均 C、N 含量 ( C:

1. 29%，N: 0. 103% ) 低 于 中 游 X4 站 位 ( C:

1. 61%，N: 0. 130% ) 和下游 X3 站位 ( C: 1. 55%，

N: 0. 133% ) ． 沉积物氧化还原电位( Eh) 为 7. 6 ～
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46 mV，总体呈还原状态． 春季( 4 月) 和夏季( 6 月)

的 Eh( 平均 38. 10 mV) 略高于秋季 ( 9 月) 和冬季

( 12 月) ( 平均 11. 83 mV) ． 湖泊区沉积物以粉砂为

主 ( 三 站 位 平 均: 黏 土 20. 7%，粉 砂 53. 6%，砂

25. 7% ) ，见图 3，其中 9 月中下游站位的黏土比例

( X4: 26. 0%，X3: 23. 7% ) 显著高于上游 X6 站位

( 13. 1% ) ． 相反，12 月上游的黏土比例( 23. 0% ) 高

于中下游 X4、X3 站位的黏粒含量 ( X4: 16. 8%，

X3: 21. 4% ) ，且沉积物中砂含量随着水流方向依次

增加( X6: 17. 5%，X4: 27. 3%，X3: 31. 2% ) ． 据现

场调查，由于采样前两周水库曾放空清淤，清淤时出

库水流变大导致坝前沉积物冲刷，改变了沉积物粒

径组成的空间分布规律． 图 4 表明，12 月三站点平

均 AOB 细 菌 丰 度 ［( 8. 8 × 106 ± 3. 5 × 105 )

copies·g －1］明显高于 AOA 细菌丰度［( 4. 6 × 105 ±
2. 9 × 104 ) copies·g －1］，AOB amoA /AOA amoA 比值

在 5. 01 ～ 25. 4． 推测 AOB 可能在表层沉积物的硝

化作用中起主导作用． 反硝化细菌 nirS 丰度［( 1. 3
× 109 ± 8. 5 × 107 ) copies·g －1］明显高于厌氧氨氧化

图 3 西陂库区沉积物粒径组成

Fig． 3 Sediment grain size of Xipi reservoir

细菌 hzo 丰度［( 1. 4 × 108 ± 9. 1 × 105 ) copies·g －1］，

推测反硝化作用在脱氮过程( 产生 N2 ) 中占有更重

要的作用．
表 1 西陂库区沉积物理化参数1)

Table 1 Physiochemical parameters of sediment from Xipi reservoir

采样日期 站位 pH Eh /mV C /% N /% NO －
3 -N /μg·g － 1 NH +

4 -N /μg·g － 1

2013-04-28 X3 6. 42 32. 8 1. 65 0. 14 1. 77 143. 7

X6 6. 40 33. 3 1. 62 0. 13 1. 17 146. 3
2013-06-27 X4 6. 28 40. 3 1. 68 0. 15 0. 78 172. 9

X3 6. 18 46. 0 1. 67 0. 15 0. 89 132. 6

X6 6. 74 13. 9 1. 01 0. 08 8. 31 43. 03
2013-09-27 X4 6. 68 16. 6 1. 57 0. 13 2. 79 51. 42

X3 6. 85 7. 60 1. 56 0. 13 16. 2 36. 72

X6 6. 83 8. 20 1. 24 0. 10 3. 18 67. 82
2013-12-05 X4 6. 80 10. 6 1. 58 0. 11 3. 85 58. 31

X3 6. 73 14. 1 1. 43 0. 12 3. 52 108. 1

1) 由于采泥器损坏，2013 年 4 月 28 日只测定下游站位 X3 的沉积物理化参数

图 4 2013 年 12 月沉积物氮功能菌群基因拷贝数对比

Fig． 4 Comparison of gene copy number of N-associated microbe in sediment ( December 2013)
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2. 2 沉积物-水界面营养盐释放通量

湖泊 区 3 个 站 位 ( X6、X4、X3 ) 各 形 态 氮、
磷的 释 放 通 量 不 同 ( 图 5 和 表 2 ) ． NO －

3 -N 和

NO －
2 -N通量均为负值或不可解释，总体上表现为

吸 附 行 为 ． NO －
3 -N 的 释 放 通 量 为 － 108 ～

－ 66. 97mg·( m2·d) － 1 ; NO －
2 -N的 释 放 通 量 为 －

29. 82 ～ － 8. 85mg·( m2·d) － 1 ． 9 月和 12 月湖泊

区NO －
3 -N的释放通量无法解释，但间隙水NO －

3 -N
浓度均小于上覆水浓度( 数据未显示 ) ，表明沉积

物对NO －
3 -N可能也有吸附 ． NH +

4 -N则表现为明显

的 释 放 行 为，释 放 通 量 为 － 46. 74 ～ 1 629

mg·( m2·d) － 1，平 均 通 量 为 ( 480 ± 675 )

mg·( m2·d) － 1 ． 除了 4 月 X6 站位的释放通量为

负值 ( 吸 附 ) 外，其 他 3 个 月 份 所 有 站 位 均 为 释

放，特 别 是 9 月 为 最 大 值［三 站 位 平 均 1 447
mg·( m2·d) － 1］． 沉 积 物 DＲP 也 以 释 放 为 主，

DＲP 的 释 放 通 量 为 － 31. 18 ～ 5. 08
mg·( m2·d) － 1，除了 6 月 X6 站位 DＲP 通量为负

值( 吸附) 外，其他 3 个月份均为正值［平均通量

( 4. 56 ± 0. 54 ) mg·( m2·d) － 1 ］． 总 体 而 言，

NH +
4 -N释放通量在流量较低的 9 月( 秋 ) 和 12 月

( 冬) 较高，DＲP 的释放通量在 4 月和 12 月较高 ．
表 2 沉积物-水界面营养盐释放通量结果1)

Table 2 Summary of sediment-water nutrient fluxes

实验日期 站位
培养温度

/℃
上覆水

高度 h /m
通量 /mg·( m2·d) － 1

NO －
3 -N 通量 NO －

2 -N 通量 NH +
4 -N 通量 DＲP 通量

X6 0. 12 － 104. 3 － 9. 943 － 46. 74 NI
2013-04-28 X4 21. 9 0. 11 NI － 16. 76 77. 21 5. 022

X3 0. 10 NI － 8. 854 NI 3. 754

X6 0. 15 － 66. 97 － 17. 73 29. 23 － 31. 18
2013-06-27 X4 27. 5 0. 14 NI NI NI NI

X3 0. 16 － 107. 8 － 29. 82 NI NI

X6 0. 12 NI NI 1 629 4. 383
2013-09-27 X4 28. 8 0. 12 NI NI NI 4. 550

X3 0. 10 NI NI 1 266 NI

X6 0. 14 NI － 16. 26 NI NI
2013-12-05 X4 19. 1 0. 15 NI － 13. 08 232. 1 NI

X3 0. 17 NI － 18. 05 171. 9 5. 084

1) NI 为不可解释

2. 3 水柱溶解 N2 和N2O净增量剖面分布

湖泊区两站位( X6、X3) 溶解 N2 和N2O净增量

在水柱中有明显的垂向分布( 图 6) ． 上游 X6 站位

的平均 N2 净增量［( 7. 61 ± 2. 12) μmol·L －1］显著高

于下游 X3 站位［( 1. 18 ± 2. 78) μmol·L －1］; 但上游

X6 站 位 的 平 均 N2O 净 增 量 ［( 34. 02 ± 2. 15 )

nmol·L －1］略 低 于 下 游 X3 站 位 ［( 36. 26 ± 2. 52 )

nmol·L －1］． 上游 X6 站位的 N2 净增量最低值( 5. 6

μmol·L －1 ) 出现在底层，最高值( 11. 7 μmol·L －1 ) 在

水深 6 m 处． 而 X3 站位 N2 净增量的分布规律与

X6 不同，表层最高( 4. 7 μmol·L －1 ) ，并随着水深而

减少，在水深 6 ～ 8 m 处达到负值，但底层( 水深 10
m) 为正值且明显高于上一水层． N2O净增量在上游

X6 站 位 随 着 水 深 变 化 不 大 ［( 34. 79 ± 1. 16 )

nmol·L －1］，在下游 X3 站位则随水深有略微的增加

［( 36. 53 ± 2. 72 ) nmol·L －1］． 在垂向分布规律上，

比较特别的是 X6 站位水深 6 m 处，N2 净增量和

N2O净增量有明显凸点，这可能与采样时船只摆动，

采样点位置变化较大有关． 计算气态氮( N2 + N2O)

净增量占总无机氮( DIN) 的比例( N2 净增量为负值

的不参与计算) ，上游 X6 站位为 9. 9% ± 2. 8%，下

游 X3 站位为 3. 7% ± 2. 4%，意味着最高会有 10%
的 DIN 最终可通过气态氮释放过程得到永久性去

除． 其中N2O占总气态氮的比例较小，但 X6 站位

( 0. 47% ± 0. 12% ) 低 于 X3 站 位 ( 1. 91% ±
1. 33% ) ． 说 明 永 久 性 氮 去 除 中 主 要 以 N2 为 主

( ＞ 98% ) ．
2. 4 沉积物-水界面 N2 释放通量

湖泊区两站位 ( X6、X3 ) 的沉积物随着培养时

间的延长，其上覆水中溶解 N2 净增量有明显增加

( 图 7) ． X6 站位的净增量高于 X3 站位，但 X3 站位

的 沉 积 物-水 界 面 N2 释 放 通 量 ［0. 88
mmol·( m2·d) － 1］显 著 高 于 上 游 X6 站 位 ［0. 25
mmol·( m2·d) － 1］． 换算成质量单位即 N2 释放通量

为 7. 0 ～ 25 mg·( m2·d) － 1，平 均 ( 15. 8 ± 12. 5 )
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空心圆代表没有通过线性回归显著检验( P ＞ 0. 5)

图 5 不同月份沉积物氮磷释放后水中营养盐浓度随时间变化过程和斜率

Fig． 5 Temporal variation of nutrient concentrations in the overlying water in different months

mg·( m2·d) － 1，低于营养盐氨氮的释放通量［( 480
± 675) mg·( m2·d) － 1］一个数量级．

3 讨论

3. 1 沉积物氮、磷释放通量的影响因素

沉积物是氮磷的重要贮存库，在一定条件下可

向上覆水释放． 无机氮磷是水中生物生长所必需的

营养元素，沉积物-水界面营养盐释放通量有重要的

生 态 学 意 义． 大 部 分 浮 游 植 物 通 常 优 先 利 用

NH +
4 -N，在NH +

4 -N不足时可利用NO －
3 -N，因此水中

NH +
4 -N含量将直接影响生物的生长状况． 本研究沉

积物 NH +
4 -N 的 释 放 速 率 为 ( 479. 8 ± 675. 4 )

mg·( m2·d) － 1，季节变化大，总体高于其他水体，如

太湖 梅 梁 湾 的NH +
4 -N释 放 速 率 为 ( 42. 2 ± 18. 4 )
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图 6 西陂库区水柱溶解 N2 和N2O净增量垂向分布( 2013 年 12 月)

Fig． 6 Vertical distribution of excess dissolved N2 and N2O in Xipi reservoir ( December 2013)

图 7 沉积物培养 12 h 和 24 h 后的 N2 净

增量变化( 2013 年 12 月)

Fig． 7 Excess dissolved N2 after 12 hr and 24 hr

incubation ( December 2013)

mg·( m2·d) － 1［38］，滇 池 福 保 湾 为 22. 94 ～ 163. 12
mg·( m2·d) － 1［17］，澳 大 利 亚 的 Suma Park 水 库 为

( 1. 7 ± 1. 2) mg·( m2·d) － 1［39］． 水库与湖泊不同，横

向水流较大，一定程度上促进NH +
4 -N释放甚至以

NH3 逸出水体，因此NH +
4 -N的实际释放通量可能高

于室内静态培养结果． 沉积物中NH +
4 -N含量明显高

于NO －
3 -N含量( 表 1 ) ，加上氧化还原电位较低( 7. 6

～ 46 mV) ，可以判断西陂库区沉积物总体处于还原

状态． 这种情况下有利于沉积物的反硝化作用和氨

化作用，大部分NH +
4 -N来自沉积物-水界面处新近沉

积的有机质的矿化分解，造成沉积物NH +
4 -N含量相

对累积［40］． 反硝化作用消耗了NO －
3 -N并产生气态

氮( 永久性氮去除过程) ，造成沉积物NO －
3 -N含量降

低． 在浓度梯度作用下，沉积物-水界面的氨氮通量

为正( 释放) 、硝氮通量为负( 吸附) ．
沉积 物 磷 以 多 种 形 态 存 在，按 SMT 方 法 提

取［41］，包括铁铝结合态磷 ( Fe /Al-P) 、钙结合态磷

( Ca-P) 和有机磷( OP) 等． 已有研究表明，西陂库区

沉积 物 中 无 机 态 磷 ( Fe /Al-P ) 含 量 较 高 ( 635. 3
mg·kg －1 ) ，占总磷的 85% 以上; 较高的 Fe /Al-P 含

量主要与上游龙岩地区畜禽养殖磷污染废水排放和

大量的铁锰矿场开发有关，沉积物磷具有较高的释

放潜力［31］． DＲP 的平均释放通量 ( 6 月 X6 站位负

值除外) 为 ( 4. 56 ± 0. 54 ) mg·( m2·d) － 1，高于东太

湖( 2. 06 ± 1. 71 ) mg·( m2·d) － 1 和 梅 梁 湾 ( 0. 53 ±
0. 52) mg·( m2·d) － 1［26］． 高 Fe /Al-P 含量还与九龙

江流域广泛分布红壤( 富含铁锰氧化物) 有关． 传统

描述磷释放的化学模式是还原环境下有利于磷的释

放，而氧化环境下有利于磷的固定． 西陂库区沉积

物较低的 pH 值和氧化还原电位，在这种情况下沉

积物中的磷容易向上覆水释放［42］． 此外，水动力条

件改变如水库放水、蓄水引起的水体扰动也会影响

沉积物-水界面氮磷释放，扰动可以增强间隙水和上

覆水之间磷酸盐的扩散作用． 因此，对于九龙江梯

级电站库区，在开闸放水或蓄水期间，其沉积物氮磷

释放通量应高于本研究静态培养实验结果．
西陂库区沉积物-水界面的氮磷释放通量存在

季节差异( 表 2) ． 其中，9 月三站位的NH +
4 -N的平均

释放通量高达 1447 mg·( m2·d) － 1，这与洪水季节( 5
～8 月) 过后大量颗粒物质在库区沉积有关，加上该

月较高的水温( 27. 6℃ ) ，促进矿化作用和NH +
4 -N的

释放． 在枯水季节流量较低的 12 月，NH +
4 -N的释放

通量也相当高［202 mg·( m2·d) － 1］． 类似地，9 月和

12 月 DＲP 的平均释放通量比 6 月份高． 与氮不同，

4 月 沉 积 物 磷 的 释 放 通 量 也 较 高 ［ ＞ 5. 0
mg·( m2·d) － 1］，北溪上游畜禽和生活源的磷污染较

重［29］，在春季雨水的冲刷下进入河流并在库区富集

可能是春季磷释放通量较大的原因． 4 月上覆水
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DＲP 含量高达 0. 12 mg·L －1 ( 表 3 ) ，反映了枯水期

磷污染输入在库区积累和循环． 在河流输送过程

中，氮以溶解态为主，而磷以颗粒态为主，枯水期间

较低的流量更容易造成磷的富集，造成沉积物磷的

释放通量在季节上的变化规律与氮不尽相同． 在空

间分布上，湖泊区中下游站位( X4 和 X3 ) 总体略高

于上游站位( X6) ，这与下游站位沉积物 C、N 含量

较高相对应，但与氧化还原电位( 表 1 ) 、粘粒含量

( 图 3 ) 等理化参数没有对应关系． 总体上，西陂库

区沉积物氮磷释放空间变化规律不明显．
3. 2 沉积物-水界面氮循环过程

溶解气态氮( N2 和N2O) 在不同站位水柱中有

不同的垂向分布规律( 图 6) ，这说明沉积物-水界面

氮循环的主导过程有空间差异． 湖泊区上游站位

X6 水中 N2 净增量高于下游站位 X3，推测其主要来

自于上游过渡区的水团． 过渡区较深的水深( 接近

20 m) 和特殊的地形( 图 1) 容易积累沉积物，有发生

反硝化作用并产生大量 N2 的条件． 过渡区产生的

这些 N2 顺着水流到达湖泊区，造成 X6 站位水中 N2

净增量较高． 下游 X3 站位的 N2 净增量表层较高，

主要源自上游累积后向下游输送． 然而，N2 净增量

在底层( 水深 10 m) 明显高于 8 m 处，这表明该处沉

积物也有明显的 N2 释放过程． 从反硝化细菌丰度

来看，湖泊区三站位均存在反硝化细菌，其中 X6 站

位［( 1. 5 × 109 ± 3. 0 × 108 ) copies·g －1］略高于 X3
站位［( 1. 2 × 109 ± 2. 9 × 108 ) copies·g －1］，这与观测

到的水柱 N2 净增量上游总体高于下游相对应． X3
站位的厌氧氨氧化细菌丰度 ( 量级小于反硝化细

菌) 显著高于其他站位，说明厌氧氨氧化对该站位

水柱底部 N2 出现高值有一定贡献． N2O净增量除 6
m 处有拐点外( 可能与采样船的摆动有关) ，垂向变

化不大，但 X3 站位的N2O净增量随水深有略微增

加． 与 N2 不同，在 X3 站位没有观测到沉积物产生

大量N2O的信号，说明N2O可能主要来自水柱的硝化

作用． 12 月西陂库区 X6 和 X3 站位水柱中氨氮浓

度较 高 ( 1. 4 ～ 1. 7 mg·L －1 ) ，占 DIN 的 比 例 高 达

34% ～ 37%，在 好 氧 状 态 下 ( DO 6. 62 ～ 8. 65
mg·L －1 ) ，水中 应 该 存 在 明 显 的 硝 化 作 用 并 产 生

N2O． 根据N2O净增量占总气态氮 ( N2O + N2 ) 的比

例( N2O% ) ，X3 站位( 1. 91% ± 1. 33% ) 高于 X6 站

位( 0. 47% ± 0. 12% ) ，说明 X3 站位有相对更多的

N2O产 生． 据 剖 面 数 据 相 关 分 析 表 明，X3 站 位

N2O%与氨氮占无机氮比例( NH +
4 -N% ) 存在显著的

相关性( X6 站位没有类似关系) ，回归方程为N2O%

= 3. 150 7 × NH +
4 -N% － 110. 56 ( Ｒ2 = 0. 929，P ＜

0. 001) ． 表层沉积物硝化细菌主要以 AOB 为主，且

下游站位 X3 的平均 AOB 细菌丰度［( 9. 2 × 106 ±
1. 0 × 106 ) copies·g －1］略高于上游站位 X6［( 8. 2 ×
106 ± 1. 7 × 106 ) copies·g －1］( 图 4 ) ，进一步推测下

游站位的硝化作用强于上游站位，这与观测到的 X3
站位水柱N2O净增量高于 X6 站位相对应． 根据以

上剖面气态氮、水和沉积物理化参数以及微生物参

数总结，N2 的形成主要受控于沉积物缺氧层的反硝

化和厌氧氨氧化作用，而N2O主要来自水柱( 包括沉

积物有氧层) 的硝化作用．
室内模拟的 N2 净增量和通量进一步验证了上

述推论． 湖泊区两站位沉积物经 24 h 培养后，N2 净

增量均有明显增加 ( 图 7 ) ． 其中，上游站位 X6 的

N2 净增量高于下游站位 X3，与现场观测结果一致．
但基于 12 ～ 24 h 净增量差值计算得到的 N2 释放通

量却是 X3 站位高于 X6 站位． 主要原因是 X6 站位

N2 饱和度较高，一定程度上抑制了从沉积物释放出

来的溶存 N2 在水中进一步累积． 原状沉积物经过

避光培养后，观察到 DO 明显降低( X6 站位从培养

开始时的 7. 01 mg·L －1降为 24 h 后的 5. 39 mg·L －1 ;

X3 站位从 7. 30 mg·L －1降为 5. 64 mg·L －1 ) ，这说明

存在耗氧过程( 包括硝化作用、呼吸作用和其他耗

氧作用) ． 硝化作用为反硝化作用提供了反应底物

( NO －
3 -N) ，而 DO 的损耗又促进反硝化细菌和厌氧

氨氧化细菌的活性． 在实验期间，培养管内的水和

沉积物理化参数会发生不同程度的变化，各种氮功

能菌群的丰度和活性也会发生变化． 因此，硝化、
反硝化和厌氧氨氧化等各种生地化过程存在耦合作

用． 与单纯的通过分子扩散相比，如果沉积物-水界

面存在显著的各种生地化过程的影响，上覆水氮磷

浓度将处于波动状态( 非线性动力学过程) ． 此外，

实验中发现管内沉积物有贝壳类生物． 已有研究表

明底栖生物的扰动作用( 如改变沉积物结构、含氧

量、含水率等性质) 对沉积物营养盐的释放通量有

显著影响［43］． 这可以部分解释本研究中沉积物-水
界面释放通量有很多结果不可解释的现象( 图 5 ) ．
释放通量实验结束后，测得 X6 站位沉积物的硝化

细菌 AOB 和厌氧氨氧化细菌 hzo 的基因拷贝数均

有所增加，但 X3 站位减少了; 反硝化细菌 nirS 两站

位的基因拷贝数均有所减少． 控制不同氮功能菌群

丰度、活性的因素及其在氮循环过程转换( 如前期

硝化作用占主导变为后期反硝化或厌氧氨氧化作用

占主导) 中的作用机制尚待深入研究． 除同步观测
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水和沉积物理化参数外，还要结合各微生物功能基

因表达水平( cDNAD 定量) 的数据，才能全面揭示库

区沉积物-水界面氮循环过程及机制．

4 结论

( 1) 西陂库区湖泊区沉积物的NH +
4 -N和 DＲP

总体表现为释放行为，而NO －
3 -N和NO －

2 -N则表现为

吸附行为． 洪水季节带来大量的有机质沉积在库

区，在枯水期沉积物NH +
4 -N和 DＲP 向上覆水体大量

释放． 沉积物氮磷释放量的空间变化不大． 枯水期

气态氮释放以 N2 为主 ( ＞ 98% ) ． 沉积物-水界面

N2 释放通量平均为( 15. 8 ± 12. 5) mg·( m2·d) － 1，低

于 营 养 盐 氨 氮 的 释 放 通 量 ［( 480 ± 675 )

mg·( m2·d) － 1］一个数量级．
( 2) 湖泊区上游站位的溶解 N2 净增量高于下

游站位，水柱 N2 有明显的垂向分布规律，沉积物-水
界面 N2 的形成和释放过程主要受控于沉积物缺氧

层的反硝化和厌氧氨氧化作用以及流动水团的综合

影响． 溶解N2O净增量及其占总气态氮的比例在下

游站位更高( 硝化作用相对较强) ，与氨氮占无机氮

比例相关．
致谢: 美国马里兰大学 Walter Boynton 教授和
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