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【摘 要】：从水力学和生态学角度，碟形湖是鄱阳湖湿地中最具特点和最重要的生态功能区，不仅具有较高的

生产力，而且具有重要的生态缓冲功能。受水位影响，碟形湖水力连通性具有明显的季节性变化特点，并直接影响

氮去除过程，从而影响湿地沉积物对鄱阳湖氮负荷的去除贡献。采用沉积物柱样流动培养和稳定氮同位素配对技术，

研究了鄱阳湖 9 个典型碟形湖丰水和枯水两种水文时段下湿地沉积物-水界面氮的迁移和去除速率，分析和讨论了

季节与水文影响下鄱阳湖碟形湖湿地氮去除功能的变化。结果表明，丰水期碟形湖湿地与主湖区连通条件下，赣江

西支周围碟形湖沉积物具有呼吸强、氮去除速率高的特征，修水河周围碟形湖沉积物氮去除速率相对较低，主要受

到硝态氮(NO3
-)浓度水平的影响；而枯水期两个区域碟形湖沉积物表现出类似的氮迁移和去除规律，沉积物氮去除

速率相比丰水期均显著降低。整体而言，丰水期各碟形湖沉积物氮去除速率均值为 26.69±12.98μmolm-2h-1,其中非

耦合反硝化占总的氮去除的 90%±11%,厌氧氨氧化仅贡献了约 1%的氮去除，而枯水期沉积物氮去除速率较低，并且

以耦合反硝化为主，其对氮去除的贡献达 57%±17%,厌氧氨氧化对氮去除的贡献仍较小(4%)。通过对丰、枯水期沉

积物氮去除特征的分析发现，丰水期碟形湖与高 NO3
-负荷的主湖区或入湖河流连通有助于充分发挥湿地的氮去除功

能，从而提升碟形湖对入湖氮负荷的削减。研究结果表明保护鄱阳湖碟形湖湿地并保持其与主湖区的水力连通对降

低鄱阳湖氮负荷具有重要意义。 
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许多研究表明[1,2,3,4],湿地能够降低水体氮浓度，尤其是硝态氮(NO3
-)浓度。据估算，全球湿地的氮去除量约占人为氮输入的

17%[1]。Mitsch 等[2,3]估算美国密西西比河流域恢复2.2×104km2湿地能够降低墨西哥湾 40%的氮负荷。湿地氮去除的主要途径包括

反硝化、厌氧氨氧化、氮埋藏、植物同化等。反硝化是将 NO3
-转化为氮气(N2)和少量氧化亚氮(N2O)的重要过程，其气态产物使得

氮最终离开水生生态系统。河流、湖泊和地下水总反硝化量占全球水体总反硝化量的 20%[4],其中湿地氮去除发挥了至关重要的

作用。近些年的研究表明厌氧氨氧化通过将活性氮转化为气态产物而对湿地氮去除的贡献不能被忽略，在白洋淀湿地中可达

11%～35%[5],在武汉东湖和南湖平均为10%[6]。尽管这些发现使厌氧氨氧化受到更多关注，但反硝化仍然被认为在湿地中贡献了大

部分的氮损失，在缓解内陆水体氮负荷中发挥着重要作用[1,2]。近几十年来，随着人类活动增强，湖泊等内陆水体岸线开发加剧，
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湿地面积锐减，导致湿地对营养盐去除的生态功能显著削弱。 

鄱阳湖是长江流域最大的通江湖泊，年内最高和最低水位落差可达约9m,呈现“洪水一片，枯水一线”的典型季节性特征
[7]
。

水位剧烈波动深刻影响鄱阳湖湿地的氮去除等功能，从而对湖泊生态产生多方面的影响。例如，鄱阳湖水陆连接带的季节性淹水

显著影响沉积物反硝化速率，并且随着淹水时长增加，反硝化速率升高，而作为温室气体之一的反硝化产物氧化亚氮(N2O)的释

放降低[8]。此外，鄱阳湖流域内湿地面积巨大，囊括众多“碟形湖”,这些碟形湖湿地具有特殊的水文过程，丰水期与鄱阳湖主

湖区融为一体，而枯水期主湖区水位消退后，与主湖区隔离，碟形湖成为独立的水域[9]。碟形湖湿地内的生物多样性丰富，单位

面积生物量(水生植物、大型底栖动物、鱼类、候鸟等)显著高于主湖区。碟形湖在鄱阳湖湿地中作为最具生产力的部分，有潜力

在流域水质净化和水生态健康中发挥重要作用[10,11]。近几十年来，鄱阳湖流域经济发展和人口增长导致林地、洲滩湿地等被开垦，

大量化肥施用、人畜排泄等导致鄱阳湖总氮浓度增加了近 2倍
[12]
,部分封闭性湖区甚至出现蓝藻水华。唐陈杰等

[13]
探究了鄱阳湖

丰水期不同水力连通条件下沉积物反硝化速率的空间差异和影响因素。姜星宇等[14]报道了枯水期鄱阳湖碟形湖湿地沉积物硝酸

盐异养还原过程。季节和水文波动对鄱阳湖碟形湖氮去除功能的影响尚未有研究述及。 

近 60年来(1986～2015)鄱阳湖碟形湖丰水期和枯水期的水位落差逐渐增大，季节特征愈发显著[15]。而受未来情景下鄱阳湖

建闸等水利工程的影响，将导致碟形湖水文特征进一步发生改变，并驱动碟形湖营养盐去除功能发生显著改变。然而，这些碟形

湖在水位波动和连通性发生改变的情景下，氮的释放和转化规律究竟如何，对湖泊水体氮负荷产生什么影响，不仅值得科研工作

者关注，而且也会对湖泊的管理产生重要影响。在此背景下，本研究选择鄱阳湖 9个典型的碟形湖湿地，探究丰、枯水期沉积物

-水界面氮的迁移和去除速率，并深入分析不同季节与水文情景下湿地氮去除功能的变化，强调保护碟形湖湿地并保持其与主湖

区的水力连通性对缓解主湖区氮负荷的重要性。 

1 材料与方法 

1.1 研究区域与样品采集 

选择鄱阳湖国家级自然保护区内的沙湖、大汊湖、蚌湖、朱市湖、梅西湖、象湖、大湖池、常湖池、中湖池 9个典型碟形湖

湿地为研究对象(图 1,28°8′N～29°13′N,115°3′E～116°3′E)。赣江西支周边毗邻主湖区的象湖、大汊湖、梅西湖、中

湖池及附近的常湖池以下统称为赣江西支周围碟形湖，修水河西侧及周边的蚌湖、朱市湖、大湖池和沙湖统称为修水河周围碟形

湖。9个碟形湖中，大汊湖和蚌湖在进入丰水期时相对较早与主湖区融为一体，而在进入枯水期前相对较晚与主湖区分离[9]。 

 

图 1采样点分布 

于 2014 年 7 月丰水期和 2015 年 1 月枯水期采集沉积物柱状样品，每个碟形湖选取一个代表性样点，每个样点采集了 3 根



 

 3 

(丰水期)和 2根(枯水期)平行柱样，柱高 30cm,直径 7.5cm,柱内泥样高度为 10～20cm,柱样采集后两端用橡胶塞密封并于保温箱

中垂直放置，同时每个样点用聚乙烯桶采集 15L 原位上覆水，沉积物柱样和上覆水样品当天带回实验室进行流动培养。此外，现

场用多参数水质分析仪(YSI,6600V2,美国)测定各样点水体的基本理化性质，包括温度、溶解氧(DO)、pH、电导率等参数。使用

彼得森(Peterson)采泥器采集表层沉积物(0～10cm)用于沉积物基本理化性质分析(仅丰水期)。 

1.2 室内流动培养 

采集的柱状样品当天带回中国科学院鄱阳湖湖泊湿地综合研究站进行无顶空流动培养，流动培养具体方法参考姜星宇等[14]

和徐徽等[16]。简要而言，培养体系包括蠕动泵、进出水管和带密封圈的活塞。进水管距沉积物表面约 1cm,且低于出水管。蠕动

泵控制流速，通过单位时间内出水体积确定出水流速，使其稳定在 1mL·min
-1
左右，以保证沉积物-水界面不被扰动，且进出水

溶解氧含量基本稳定。预培养 24h后，收集进、出水水样，部分水样经 0.45μm滤膜过滤后装入 50mL 康宁(Corning,美国)离心

管冷冻(-20℃)保存，用于氨氮(NH4
+)、硝氮(NO3

-)、亚硝氮(NO2
-)的浓度分析；部分进、出水水样使用60mL顶空瓶收集，充分溢

流后加入 1～2gKCl 后(抑制微生物活性)压盖保存，用于水样溶存二氧化碳(CO2)和氧化亚氮(N2O)浓度分析；另有部分水样使用

12mLLabco 顶空瓶收集，充分溢流后密封，并用 1mL 注射器向注入 0.1mL 饱和 HgCl2溶液对微生物进行灭活，空调室温(20℃)保

存，用于水样溶存氮气(
28
N2、

29
N2、

30
N2)和氧气(O2)测定。24h 样品收集完成后，向进水桶中加入硝酸盐同位素(K

15
NO3,99%)使

15
N 浓

度达到约 100μmolL-1,继续培养 24h 后，按前述方法用 50mL 康宁离心管和 12mLLabco 顶空瓶收集进出水样，用于无机氮营养盐

和溶存 N2、O2测定。 

1.3 样品分析 

水样和沉积物基本理化性质分析参照湖泊富营养化调查的标准方法进行
[17]
。野外原位水样和流动培养进、出水样品 NH4

+
浓度

使用纳氏试剂比色法测定(检测限0.05mgL-1);NO3
-浓度使用紫外分光光度法测定(检测限0.02mgL-1);NO2

-使用盐酸萘乙二胺比色法

测定(检测限0.003mgL-1)。沉积物总氮(TN)使用过硫酸钾氧化法测定；沉积物含水率通过将沉积物在105℃烘箱烘至恒重的重量

损失计算；沉积物有机质由 105℃烘干的沉积物进一步在450℃马弗炉灼烧两小时后的重量损失计算得到。流动培养进、出水样

品溶存 N2(
28N2、

29N2、
30N2)和 O2使用膜接口质谱仪(MIMS)测定[18];水样溶存 CO2和 N2O 浓度使用顶空-气相色谱法(GC7890B,Agilent,

美国)测定[19]。 

1.4 计算方法 

沉积物-水界面 NH4
+
、NO3

-
和 NO2

-
、N2O、CO2通量根据流动培养时进、出水浓度差计算得到，公式为

[20]
: 

 

式中：f 为营养盐通量(μmolm-2h-1);C0、C 分别为取样时进、出水中营养盐浓度(μmolL-1);v 为蠕动泵流速(mLmin-1);S 为柱

样中沉积物-水界面面积(m2)。用上述通量公式同样可计算得到沉积物-水界面 29N2和
30N2的释放速率并得到耦合反硝化的速率(Dn)

和非耦合反硝化速率(Dw)
[21,22,23]: 
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式中：rn(r29、r30)为
29N2或

30N2释放速率(μmolm-2h-1);C0、C 分别为培养进、出水中 29N2或
30N2含量(μmolL-1);D15为基于 15NO3

-

的反硝化速率；D14为基于未标记的
14
NO3

-
的反硝化速率；ε代表流动培养中添加的

15
NO3

-
的丰度(无量纲),下标 a 和 b表示添加同

位素之后和之前。 

厌氧氨氧化速率计算公式为[24]: 

 

式中：Atot代表同位素添加后总的厌氧氨氧化速率(μmolm-2h-1);A28代表实际的厌氧氨氧化速率(μmolm-2h-1)。 

1.5 统计分析 

使用 SPSS24 软件(IBM Analytics,美国)中的 Pearson 相关分析氮迁移和去除速率与环境因子间的相关关系，相关在 p<0.05

水平被认为显著。使用 Excel 软件(Microsoft Corporation,美国)进行数据范围、均值、标准偏差、变异系数(cv)等统计。采用

Origin2017软件(OriginLab Corporation,美国)进行数据绘图。 

2 结果 

2.1 水体和沉积物基本理化性质 

碟形湖丰水期水温为 29.9±2.3℃,枯水期为 8.6±1.8℃,从 9 个湖泊的水温变异系数分析，丰水期水温较为均匀(cv=8%),

而枯水期则有较大差异(cv=21%),主要原因与丰水期水力连通性强，湖水均匀度较高，而进入枯水期后由于各碟形湖水深及下垫

面差异，导致各碟形湖水温差异较大(表 1)。丰水期 DO浓度较低，均值为 2.49±0.30mgL-1(cv=12%),枯水期均值为 9.22±1.14mgL-

1(cv=12%),总体上受水温控制，且丰枯两季不同碟形湖间差异不显著。 

丰枯两季碟形湖水体 pH 总体均在中性左右，丰水期均值为 6.51±0.26(cv=4%),其中大湖池 pH 高于其他碟形湖。枯水期均

值为 6.77±0.98(cv=14%),朱市湖 pH 高于其他碟形湖。从变异系数可以看出，枯水期不同碟形湖的 pH 值差异要显著高于丰水

期，主要原因也可解释为丰水期较强的连通性带来的较高的水体均一度。丰水期水体电导率均值为 111±18μscm
-1
(cv=16%),朱

市湖和大湖池的电导率较低，水体电导率整体与pH显著负相关(p<0.05)。枯水期为 155±50μscm-1(cv=32%)。 

可以明确地看出，在碟形湖与主湖区连通的丰水期，水温、pH 值、电导率等水环境基本参数均表现为各碟形湖均一化程度

较高，而枯水期碟形湖转为各自独立的湖泊，并受碟形湖水下地形、湿地生态及连通性等差异的影响，表现出各湖泊独立的个性

特点，这可能是鄱阳湖碟形湖水环境中最显著的特点，也是驱动各碟形湖氮输入、氮去除以及氮转化等生态过程差异的起点。 
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表 1各采样点上覆水体基本理化性质 

采样点 经纬度(N,E) 

水温(℃) DO(mgL-1) pH 电导率(μscm-1) 水深(m) 面积*(m2) 容量*(m3) 

丰 枯 丰 枯 丰 枯 丰 枯 丰 枯 枯 枯 

象湖 
29°11′15″, 

116°0′46″ 
27.1 6.60 2.32 8.79 6.35 6.69 119 168 1.00 0.02 29.50 0.70 

大汊湖 
29°10′35″, 

116°2′45″ 
28.8 11.86 2.29 10.17 6.32 6.04 115 196 1.20 0.01 2.20 0.03 

常湖池 
29°8′8″, 

115°59′5″ 
31.3 6.95 2.62 11.29 6.45 6.42 108 119 1.30 0.02 2.00 0.03 

梅西湖 
29°12′52″, 

115°3′38″ 
29.8 7.55 2.16 9.65 6.61 5.51 117 220 0.90 0.01 10.30 0.10 

中湖池 
29°9′16″, 

116°0′26″ 
34.4 9.19 3.14 8.61 6.21 7.49 124 160 1.40 0.01 43.70 0.30 

蚌湖 
29°11′53″, 

115°58′35″ 
27.5 8.15 2.39 10.03 6.47 7.99 120 118 1.00 0.01 2.70 0.02 

朱市湖 
29°10′47″, 

115°58′59″ 
31.9 9.51 2.25 7.93 6.66 8.33 80 126 1.00 0.01 4.70 0.05 

大湖池 
29°9′26″, 

115°56′37″ 
30.1 7.34 2.58 8.66 7.11 5.78 84 74 1.00 0.01 49.00 0.70 

沙湖 
29°10′40″, 

115°55′6″ 
28.3 10.52 2.68 7.88 6.44 6.72 133 216 0.90 0.01 2.90 0.04 

 

注：*面积和容量数据来自文献[9]. 

丰枯两季 9 个碟形湖 NO3
-浓度及其变化见图 2。碟形湖在丰水期与主湖区融为一体，NO3

-浓度差异较小(cv=42%),均值为

0.74±0.31mgL-1,赣江西支周边的象湖、大汊湖、梅西湖、中湖池 NO3
-浓度比其他碟形湖高，而修水河周边的朱市湖、大湖池、

蚌湖浓度较低。而枯水期，除沙湖外，各碟形湖 NO3
-
浓度均降低，降低幅度为 0.20～1.08mgL

-1
(均值 0.53±0.28mgL

-1
),降幅较高

的为赣江西支周围碟形湖，修水河周围碟形湖降幅较低，各碟形湖 NO3
-浓度差异较大(cv=94%)(图 2a)。 

丰枯两季碟形湖 NO2
-
浓度均值分别为 0.05±0.05 和 0.01±0.02mgL

-1
,与丰水期相比(cv=102%),枯水期 NO2

-
浓度波动相对较

大(cv=128%)(图 2b)。赣江西支周围碟形湖 NO2
-不仅浓度较高，其变化幅度也比修水河周围碟形湖大。 

丰枯两季碟形湖 NH4
+
浓度均值分别为 0.14±0.07mgL

-1
和 0.44±0.26mgL

-1
,在丰水期的浓度波动(cv=46%)同样比枯水期小

(cv=58%)(图 2c)。丰水期，梅西湖NH4
+浓度最高，与主湖区连通较晚的中湖池和常湖池浓度也相对较高；而枯水期，水位最低的

大汊湖 NH4
+
浓度略有降低(0.06mgL

-1
),而其他各碟形湖 NH4

+
浓度均升高，增幅为 0.03～0.71mgL

-1
(均值 0.35±0.23mgL

-1
),其中水

位较低的蚌湖和常湖池 NH4
+浓度不仅增幅较小，变化后的浓度也比其他碟形湖低(图 2c)。 
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各碟形湖湿地沉积物的含水率和有机质变化较小，均值分别为 50.97±3.72%和 6.42±1.84%(变异系数分别为 7%和 29%)。

各碟形湖沉积物 TN范围为 2.09～4.15gkg-1,均值为 2.93±0.67gkg-1(变异系数 23%),修水河周围碟形湖沉积物 TN 整体比赣江西

支周围碟形湖高，最高值出现在蚌湖(表 2)。 

2.2 沉积物-水界面无机氮营养盐通量特征 

丰水期，赣江西支周围碟形湖沉积物表现为上覆水体 NO3
-的汇，修水河周围碟形湖沉积物表现为 NO3

-的源(图 3a)。丰水期碟

形湖沉积物整体表现为 NO3
-的汇，界面 NO3

-通量均值为-25.27±83.98μmolm-2h-1。而枯水期，赣江西支周围碟形湖沉积物均由 NO3
-

的汇变为 NO3
-的源，修水河周围碟形湖除沙湖沉积物 NO3

-释放变化与上述一致外，其余沉积物 NO3
-释放变化规律不明显(图 3a)。 

 

图 2丰、枯水期碟形湖湿地水体硝氮(NO3
-
)、亚硝氮(NO2

-
)、氨氮(NH4

+
)浓度 

表 2沉积物基本理化性质 

碟形湖 TN(gkg
-1
) 含水率(%) 有机质(%) 

象湖 2.78 56 6.9 

大汊湖 2.09 51 4.7 

常湖池 2.34 48 6 

梅西湖 2.48 45 6.7 

中湖池 2.99 51 8.4 

蚌湖 4.15 53 7.3 

朱市湖 3.76 56 2.5 

大湖池 2.67 50 7.8 

沙湖 3.08 49 7.6 

 

各碟形湖沉积物-水界面 NO2
-释放表现出与 NO3

-类似的空间和季节变化规律，由丰水期至枯水期沉积物整体由 NO2
-的汇变为

NO2
-的源(图 3b)。丰水期，界面 NO2

-通量均值为-5.34±13.89μmolm-2h-1,与界面 NO3
-通量显著正相关(p<0.05);而枯水期，界面 NO2

-
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通量均值为 13.57±15.16μmolm-2h-1。 

各碟形湖沉积物-水界面 NH4
+
通量从丰水期到枯水期变化较大，沉积物整体上由 NH4

+
的源变为 NH4

+
的汇(图 3c)。丰水期，NH4

+

释放通量均值为 204.40±159.69μmolm-2h-1,修水河西侧及周边的蚌湖、朱市湖、大湖池、沙湖释放通量相对较高；而枯水期，

各碟形湖 NH4
+释放通量降低或变为负值。 

2.3 沉积物-水界面呼吸和氮去除特征 

丰水期，赣江西支周围的象湖、大汊湖和常湖池沉积物呈现较强的有氧呼吸和 CO2释放，修水河周围的大湖池和朱市湖沉积

物甚至表现为氧气释放；而枯水期，赣江西支周围碟形湖(除梅西湖)沉积物氧消耗速率和 CO2 释放均显著降低(p<0.05),修水河

周围碟形湖氧消耗速率和 CO2释放速率的变化无明显规律(图 4a和 b)。总体而言，丰枯两季碟形湖沉积物氧消耗速率均值分别为

-62.95±798.14 和-75.02±288.07μmolm-2h-1;界面 CO2通量均值分别为 748.46±845.18 和 71.47±101.66μmolm-2h-1,丰水期沉

积物 CO2释放通量显著高于在枯水期。 

 

图 3丰、枯水期碟形湖湿地沉积物-水界面硝氮(NO3
-)、亚硝氮(NO2

-)、氨氮(NH4
+)通量 

 

图 4丰、枯水期各碟形湖湿地沉积物-水界面O2消耗速率(a)和 CO2释放通量(b) 

对各碟形湖沉积物氮去除速率的调查显示，丰水期，赣江西支周围碟形湖沉积物氮去除速率相对较高，修水河周围的朱市湖

和大湖池速率相对较低；而枯水期，各碟形湖与主湖区隔离，氮去除速率均呈现显著降低(p<0.01),象湖和大汊湖降幅最大(图
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5a)。总体而言，丰水期碟形湖沉积物反硝化速率(Dn+Dw)均值 24.71±13.67μmolm-2h-1,Dw平均贡献了 91%的氮去除，在常湖池、

蚌湖、朱市湖、大湖池 Dw对氮去除贡献达 100%(图 5b),厌氧氨氧化速率较低，均值为 0.39±0.54μmolm-2h-1,整体对氮去除的贡

献较小(1%)并主要发生在赣江西支东侧的梅西湖、象湖和大汊湖(图 5b)。而枯水期，各碟形湖沉积物反硝化速率(Dn+Dw)均显著

降低，整体以 Dn为主，其对氮去除的贡献达 57%,厌氧氨氧化对氮去除的贡献仍较小，仅为 4%(图 5b)。 

3 讨论 

3.1 碟形湖沉积物-水界面氮迁移转化的影响因素 

尽管丰水期各碟形湖融为一体，但水体 NO3
-
浓度仍呈现较大的变异(极差 1.07mgL

-1
),可能受到河流持续氮输入(修水河和赣

江西支)和区域地貌水文的影响。王毛兰[25]的研究发现，鄱阳湖主要的氮素形态是 NO3
-,而赣江是鄱阳湖NO3

-的主要贡献者，修水

河氮污染水平较轻。高 NO3
-负荷的赣江西支与 NO3

-负荷相对较低的修水河在本文研究区域交汇，交汇前修水河东侧朱市湖、大湖

池 NO3
-浓度较低，而赣江西支东侧的象湖、中湖池、常湖池浓度较高，可能受赣江西支和主湖区双重影响的梅西湖和大汊湖 NO3

-

浓度也较高。NO3
-作为反硝化的底物，直接参与并影响反硝化过程，因而其浓度往往与氮去除速率直接相关[26]。本研究同样表明，

丰水期(f(N2O)、Dn、Dw、Dn+Dw、A28)和枯水期(Dw)碟形湖湿地沉积物水-界面氮去除速率均与上覆水体 NO3
-
浓度显著正相关，其中

Dw与 NO3
-浓度极显著相关(p<0.01)(表 3 和图 6a)。此外，碟形湖(除沙湖)从丰水期到枯水期的 NO3

-浓度变化(ΔNO3
-)与丰水期沉

积物反硝化速率显著正相关(图 6b)。因此，各碟形湖 NO3
-负荷的降低可能主要由丰水期与主湖区融合期间(5～10 月)沉积物较高

的反硝化速率导致，而进入枯水期后，各碟形湖与主湖区分离，相对较低的 NO3
-负荷和温度导致沉积物对 NO3

-的去除量较小。 

 

图 5丰、枯水期碟形湖湿地沉积物耦合(Dn)、非耦合(Dw)反硝化速率和厌氧氨氧化速率(A28)(a)及各过程对氮去除的贡献(b) 

表 3上覆水和沉积物理化性质相关关系 

 

上覆水 沉积物 沉积物-水界面 

pH NO3
- NO2

- NH4
+ TN 

含水

率 
烧失量 SOD f(CO2) 
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丰水期          

f(NH4
+) 0.69* -0.74* -0.64 -0.64 0.51 0.33 -0.44 -0.76* -0.60 

f(NO3
-) 0.31 -0.45 -0.57 -0.64 0.73* 0.72* -0.26 -0.48 -0.19 

f(NO2
-) 0.14 -0.14 -0.90** -0.62 0.70* 0.65 0.15 -0.25 -0.17 

f(N2O) -0.47 0.94** 0.38 0.13 -0.47 0.2 0.06 0.52 0.68* 

Dn+Dw -0.53 0.88** 0.46 -0.08 -0.56 0.11 0.08 0.70* 0.68* 

Dn -0.43 0.73* 0.68* 0.07 -0.55 0.12 -0.14 0.49 0.68* 

Dw -0.52 0.85** 0.28 -0.22 -0.54 0.16 0.05 0.73* 0.70* 

A28 -0.43 0.68* 0.73* 0.11 -0.57 0.07 -0.16 0.48 0.65 

枯水期          

f(NH4
+) -0.15 -0.62 -0.22 -0.50 -0.09 

-

0.22 
-0.47 0.75* 0.00 

f(NO3
-
) -0.18 0.05 0.49 0.35 -0.43 0.07 0.38 -0.65 -0.08 

f(NO2
-) 0.06 0.33 0.78* 0.24 -0.22 

-

0.23 
0.46 -0.33 -0.01 

f(N2O) -0.11 -0.07 0.31 -0.32 0.01 
-

0.62 
-0.06 0.75* 0.01 

Dn+Dw 0.01 0.12 0.11 -0.19 -0.25 
-

0.27 
0.02 -0.06 0.19 

Dn -0.05 -0.40 -0.02 -0.41 -0.38 
-

0.24 
-0.15 0.11 0.29 

Dw 0.12 0.90** 0.22 0.38 0.22 
-

0.06 
0.29 -0.29 -0.17 

A28 -0.10 -0.13 0.40 0.09 -0.50 
-

0.15 
0.09 -0.36 -0.09 

 

注：
*
在 p<0.01 水平显著相关；**在 p<0.05水平显著相关. 



 

 10 

 

图 6丰、枯水期碟形湖湿地沉积物非耦合反硝化(Dw)速率与上覆水 NO3
-浓度的相关关系(a)和丰水期反硝化(Dn+Dw)速率与

丰、枯水期 NO3
-
浓度变化(△NO3

-
)的相关关系(b)(三角形大小代表碟形湖面积) 

各碟形湖沉积物-水界面反硝化速率(Dw、Dn+Dw)还与界面氧消耗速率显著正相关(表 3,p<0.05)。沉积物在表层进行的有氧矿

化和硝化过程会持续消耗上覆水体和沉积物硝化层内的氧气，进而影响沉积物剖面中反硝化层的深度、厚度和底物浓度等。研究

多表明沉积物氧消耗速率的增强会伴随反硝化速率提高，二者显著正相关[11,24]。此外，反硝化作为微生物厌氧呼吸的一种形式，

其发生伴随 CO2产生，因而沉积物反硝化速率与 CO2通量间也存在显著的相关性(表 3,p<0.05)。整体来看，赣江西支周围碟形湖

沉积物在丰水期不仅表现出相对较高的反硝化速率，还表现出相对较高的氧消耗速率和 CO2释放通量，这可能主要受赣江西支水

文状况和较高 NO3
-负荷的影响。 

3.2 季节与水文影响下碟形湖湿地氮去除功能变化 

丰水期，赣江西支周围碟形湖和修水河周围碟形湖虽然均与主湖区恢复水力连通，然而受水文地貌等影响仍表现出不同的

氮迁移转化特征(图 7a)。赣江西支周围碟形湖沉积物表现为 NO3
-的汇，具有强呼吸、高氮去除速率等特征，而修水河周围碟形湖

沉积物整体表现为无机氮的源，可能与该区域碟形湖水生植被和藻类较高的初级生产活动有关。研究表明，水生生物对 NO3
-的总

吸收与生态系统初级生产(光合作用)有关[27],因而修水河周围碟形湖较高的水生植被和藻类吸收可能使上覆水无机氮浓度维持

在较低水平，由于得不到外源的及时补充，沉积物的释放一定程度支撑了碟形湖的初级生产，而沉积物氮去除速率因上覆水较低

的 NO3
-浓度受到了一定限制。 

而枯水期，赣江西支周围碟形湖与修水河周围碟形湖表现出类似的氮迁移和去除规律(图 7b),沉积物均表现为上覆水体 NO3
-

的源和 NH4
+的汇，并且沉积物氮去除速率相比丰水期均显著降低；从区别来看，赣江西支周围碟形湖沉积物 NO3

-和 NO2
-释放要高

于修水河周围碟形湖。整体而言，枯水期各碟形湖与主湖区分离，NO3
-浓度(0.28±0.26mgL-1)显著低于丰水期(p<0.01)而 NH4

+浓

度(0.44±0.26mgL-1)显著高于丰水期(p<0.01),湿地氮去除速率受到低 NO3
-浓度和低温等条件的限制，以耦合反硝化为主。 

与高 NO3
-
负荷河流的水力连通给湿地带来持续较高的 NO3

-
负荷，而 NO3

-
底物浓度会直接影响沉积物反硝化速率

[27]
,因而此条件

下的水力连通使湿地沉积物氮去除能力得到较好的发挥。国内外研究表明，与高 NO3
-负荷河流等保持水力连通的湿地沉积物反硝

化速率较高，例如鄱阳湖主湖区沉积物(43.98±2.33μmolm-2h-1)[13]、接受排水沟渠水的人工湿地(40～175μmolm-2h-1)[28]等，而水

力连通条件较弱的湿地沉积物反硝化速率相对较低，如鄱阳湖丰水期与主湖区连通较弱的内湾沉积物(13.45±3.21μmolm-2h-

1)[13]、枯水期碟形湖湿地沉积物，后两者均低于丰水期碟形湖湿地沉积物反硝化速率。Racchetti等[29]的研究也表明，与河流连

接的湿地沉积物反硝化速率(35～1888μmolm
-2
h
-1
)显著高于孤立的湿地(2～231μmolm

-2
h
-1
),并突出了水力连接对发挥湿地氮去
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除功能的重要性。对鄱阳湖而言，鄱阳湖主湖区 NO3
-浓度(均值为 0.77mgL-1)较内湾区和碟形湖高[7,11],因而丰水期与主湖区的水

力连通为碟形湖带来较充足的 NO3
-底物，碟形湖湿地氮去除功能得到较充分发挥。鄱阳湖湖盆内碟形湖总面积可达 816km2,占湖

盆面积的 22.25%,巨大面积的碟形湖在水位较高时与主湖区融为一体，对缓解鄱阳湖主湖区水体氮负荷起到重要作用。以本研究

平均结果对鄱阳湖全部碟形湖进行推算，丰水期碟形湖湿地可去除约 1230±680tN(湿地面积按 816km2计),而鄱阳湖主湖区沉积

物年氮去除量估算值约为 7125t[30],可见仅碟形湖的氮去除就大于 1/6,在氮去除中起到重要贡献。此外，枯水期碟形湖湿地与主

湖区隔离，碟形湖水位显著高于主湖区水位，碟形湖湿地持续发挥着氮去除的功能，并以耦合反硝化为主。因此，保护和恢复鄱

阳湖湿地，保持与主湖区的水力连通性，有助于发挥湿地沉积物的氮汇功能，提升流域内氮负荷的削减。 

 

图 7丰、枯水期鄱阳湖碟形湖湿地沉积物氮迁移转化概念图 

注：赣江西支东侧及周边碟形湖包括象湖、大汊湖、常湖池、梅西湖、中湖池；修水河西侧及周边碟形湖包括蚌湖、朱市湖、

大湖池、沙湖. 

4 结论 

碟形湖湿地沉积物氮迁移和转化速率主要受到季节(温度变化)和水文连通条件(NO3
-
输入等)的影响。在丰水期，赣江西支周

围碟形湖沉积物具有呼吸强、氮去除速率高等特征，表现为 NO3
-的汇，而修水河周围碟形湖沉积物整体表现为无机氮的源，可能

受到水生植被和藻类较高的初级生产的影响；整体来看，各碟形湖表现为 NO3
-、NO2

-的汇和 NH4
+的源，沉积物氮去除以非耦合反硝

化为主，占总的氮去除的 91%,厌氧氨氧化仅贡献了 1%的氮去除。而枯水期，赣江西支周围碟形湖与修水河周围碟形湖表现出类

似的氮迁移和去除规律，沉积物均表现为上覆水体 NO3
-的源和NH4

+的汇，并且沉积物氮去除速率相比丰水期均显著降低，湿地氮

去除以耦合反硝化为主。经估算，丰水期碟形湖湿地沉积物的氮去除量远高于枯水期，约为 1230±680tN,占鄱阳湖全年氮去除

量的 17%,因而碟形湖湿地在提升鄱阳湖主湖区氮负荷削减中发挥着重要作用，尤其是在碟形湖与主湖区保持水力连通的丰水期。

本研究表明了保护鄱阳湖碟形湖湿地并保持其与主湖区的水力连通对缓解来自流域内的氮负荷的重要性。 
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