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第九章 扰动作用下沉积物界面微环境磷的迁

移转化 
 

    对于浅水湖泊而言，沉积物界面是一个相对不稳定区域，其中因风浪、湖流为主要驱动力

的水动力扰动（Hydrodynamic disturbation），以及底栖生物所形成的生物扰动 (Bioturbation)

是造成沉积物界面不稳定的最主要因素。水动力在湖底通过剪切等作用使表层沉积物悬浮甚至

侵蚀（Evans, 1994），所造成的影响往往是一个具有极薄厚度在二维空间上连续的面，而底栖

生物的扰动则依据动物种类和生活习性的不同，个体往往形成在水平（廊道）或垂向(孔穴)一

维空间上连续的线，群体则可能是三维非连续的破损层体，这些都是在沉积物厚度上时原始结

构发生改变（Crusiusa et al., 2004）。 

     

第一节 底栖生物扰动对沉积物磷分布影响 

一、形态磷垂向分布 

磷在特定环境中是绝对数量相对稳定的一类保守性物质，在没有足够的外力作用下，沉积

物形态磷含量在垂向上是平稳分布或变化的。但具营穴和钻孔等活动的底栖生物的存在，将会

较大地改变受影响沉积物很多性质在垂向上的分布状况。在太湖的研究表明，河蚬 (1608 ind./m
2
)

扰动显著增加了沉积物中铁结合态磷(BD-P)含量(图 9-1，p < 0.001)，而其它形态磷不存在组间

差异(p > 0.05) (张雷 et al., 2011)。与无生物扰动的对照样相比，羽摇蚊幼虫与水丝蚓扰动将单位

干重沉积物中铁结合态磷含量增大了约 2.2 倍，提取液中所含铁(BD-Fe)增大了约 2.8 被(图 9-2)，

但同样没有改变其它形态磷含量；并将铁结合态磷的变化主要归结于对沉积物氧化还原条件影

响较大的摇蚊幼虫(Lewandowski and Hupfer, 2005)。这可能是因为上述研究均给予室内培养实

验，室内培养时间一般仅 2~4 周，底栖动物对磷形态的影响还仅仅通过氧化还原电位变化等敏

感化学条件的变化来实现，还未能形成对其它形态磷产生影响的有效机制。 
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图 9-1 河蚬对沉积物中铁结合态磷(BD-P)的影响 

(*(p<0.05)，**(p<0.01)表示河蚬扰动组结果显著大于对应对照组结果) 
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海洋中的研究表明，多毛类 Marenzelleria spp. 在被引入到沉积物初期，减小了表层 0-2cm

沉积物中弱结合态磷(NaCl-P)，认为生物扰动促进表层沉积物间隙水中磷的释放，从而减小其含

量；而经过 14d 的扰动后，Marenzelleria spp.减小了沉积物中残留态磷(Res-P)含量，并将其减小

归结于沉积物中含磷有机质的降解(Hietanen et al., 2007)。沉积物中形态磷与有机质的变化关系

密切，而生物扰动可以改变有机质在沉积物中的累积与降解速率(Hakenkamp and Palmer, 1999; 

Kristensen, 2000; D'Andrea and DeWitt, 2009)，以及还会增强沉积物微生物活性(Welsh and 

Castadelli, 2004; Mermillod-Blondin and Lemoine, 2010)，因此长期的生物扰动作用下，人们有理

由推测沉积物中结合态磷也会跟着发生变化。 
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图 9-2 生物扰动对沉积物中铁结合态磷与同步所提取铁的影响 

(根据 Lewandowski 与 Hupfer (2005)数据绘制) 

二、间隙水磷垂向分布 

间隙水是溶解态物质在沉积物与上覆水之间进行交换的中介，即实际存在着沉积物-间隙水-

上覆水复合体系(张路, 2004)。SRP 是间隙水中磷的主要存在形式，是间隙水与上覆水交换的主

要形态，并且易受环境变化的影响和被生物利用(Reynolds and Davies, 2001; 黄清辉, 2005)。 

在生物扰动研究中，摇蚊幼虫受关注较多。已经发表的文献表明羽摇蚊(Chironomus plumosus)

幼虫、中国长足摇蚊(Tanypus chinensis)幼虫、红裸须摇蚊(Propsilocerus akamusi)幼虫、均会显著

减小间隙水中 SRP 浓度(Matisoff et al., 1985; Hansen et al., 1998; Lewandowski et al., 2007; 张雷, 

2010)。图 9-3 显示的是中国长足摇蚊幼虫在被引入沉积物不同时间(5d、12d、19d)后对太湖梅梁

湾间隙水中 SRP 的改变作用(p < 0.001)，并且随着时间的持续，其对间隙水 SRP 的改变作用与

范围越来越大。经过 22d 的培养，红裸须摇蚊幼虫显著减小了间隙水总 SRP 浓度(p < 0.001)，并

且密度增大后摇蚊幼虫对 SRP 减小作用增强 (图 9-4)。 
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图 9-3 中国长足摇蚊幼虫对间隙水 SRP 的影响 

(*(p<0.05)、**(p<0.01)、 ***(p<0.001)表示此处 SRP 浓度显著小于对应对照组浓度) 
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图 9-4 红裸须摇蚊幼虫对间隙水 SRP 的影响 

(*(p<0.05)、**(p<0.01)、 ***(p<0.001)表示此处 SRP 浓度显著小于对应对照组浓度) 

 

海岸与河口中所开展的短期室内培养实验或野外长期研究同时表明，多毛类的沙蚕(Nereis 

diversicolor)、Arenicola marina，端足类的 Upogebia pugettensis、Monoporeia affinis 也可以显著

减小间隙水 SRP(Tuominen et al., 1999; Mermillod-Blondin et al., 2004; Volkenborn et al., 2007; 

D'Andrea and DeWitt, 2009)。上述生物的共同特点是他们可以在沉积物中构筑 U 型、或 J 型、或

Y 型的廊道，并在廊道内来回活动，通过生物引灌将其排泄物排出廊道，并且将富含氧气的上

覆水引入廊道内，维持其正常新陈代谢。 

虽然生物扰动对沉积物含水率、SRP 在沉积物-水界面扩散的影响可能减小间隙水中 SRP，

但是主要原因还是归结于生物引灌作所引起氧化还原条件的变化。生物引灌可将大量电子供体

(如 O2、NO3
-等)引入沉积物深处，促进沉积物中 Fe

2+向生物扰动产生的氧化区域(如摇蚊幼虫构

筑的廊道)的扩散，同时被氧化成水合铁氧化物。水合铁氧化物对 SRP 具有良好的吸附能力，通

过吸附减小间隙水中 SRP(Lewandowski and Hupfer, 2005)。Lewandowski et al. (2007)利用二维

Peeper 技术研究了羽摇蚊幼虫对间隙水 SRP、Fe
2+在二维空间分布的影响特点(图 9-5)。X 射线

图像清晰显示了羽摇蚊幼虫在沉积物中的活动痕迹(图 9-1-3-3a)，二维 Peeper 数据则清晰地显现

出羽摇蚊幼虫扰动对间隙水 SRP 空间分布的影响，摇蚊幼虫洞穴内 SRP 浓度与上覆水一致，洞

穴壁内 SRP 则逐渐增加，间隙水 SRP 变化与间隙水 Fe
2+变化呈现良好的一致性；且这一结果在

生物扰动后沉积物中磷形态的变化中同样得到验证(Lewandowski and Hupfer, 2005)。 
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图 9-5 羽摇蚊幼虫对间隙水 SRP 二维分布的影响 

(引自 Lewandowski et al., 2007) 

 

与上述底栖动物相比较，寡毛类的霍甫水丝蚓、颤蚓等个体较小。虽然它们通过通过身体

的呼吸、扰动作用增加氧化层厚度，增加沉积物氧化还原电位，减小间隙水中 Fe
2+

(Davis, 1974)；

但是相对于摇蚊幼虫，这种改变作用较小(Lewandowski and Hupfer, 2005)。并且有研究表明，寡
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毛类密度达到一定程度后，由于它们不断将大量厌氧沉积物搬运到沉积物表层，反而会阻碍上

覆水中氧气向沉积物表层下方的迁移(张雷, 2010)。因此，水丝蚓与颤蚓对间隙水中 SRP 影响往

往不显著(Matisoff et al., 1985; Zhang et al., 2010)。 

但并不是个体大的底栖动物就一定能对间隙水 SRP 产生显著影响。比如双壳类河蚬在被引

入到沉积物 5d、10d、15d 后，均有减小间隙水中 SRP 的趋势，但从统计结果上看，不存在显著

差异(p>0.05，图 9-6)。河蚬活动显著减小了间隙水中 Fe
2+，增加了沉积物中 Fe-P 含量(图 9-1) (张

雷 et al., 2011)，因此，河蚬的扰动促进了间隙水中 Fe
2+的氧化，且氧化生成的水合铁氧化物可

吸附 SRP。由于河蚬新陈代谢速率很高(Hakenkamp and Palmer, 1999)，在新陈代谢过程可以释放

大量的磷(Lauritsen and Mozley, 1989; Wittmann et al., 2008)，从而增加间隙水中 SRP 浓度。因此，

综合分析上述因素的综合作用，可认为河蚬并未能显著改变间隙水中 SRP 浓度。 
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图 9-6 河蚬扰动组与对照组间隙水中 SRP 分布 

 

三、活性磷二维分布 

   获取沉积物环境中活性态磷含量特别是多维分布，必须采用相对特殊的技术方法。薄膜扩散

梯度技术（Diffusive Gradients in the Thin Films Technique, DGT）是 1994 年由英国 Lancaster 大

学的 Davison 和 Zhang 发明的(Davison and Zhang, 1994)。该技术是利用目标物在定义扩散层的扩

散通量，获取目标物在环境介质中的含量、形态与迁移活性信息。DGT 装置由固定膜和扩散膜

叠加组成，离子以扩散方式穿过扩散膜，随即被固定膜捕获，并在扩散膜内形成线性梯度分布，

其靠近固定膜一端的离子浓度维持为零，与介质接触一端的浓度（CDGT）为： 

AtD

gM
C

g

DGT


                                （9-1） 

上式M为固定膜上离子的积累量（mol cm
-2），Δg为扩散层厚度，Dg为离子在扩散膜中的扩

散速率（cm
2
 s

-1），t 为扩散时间（s），CDGT是放置时间内通过DGT扩散得到的平均浓度（mol cm
-3）。 

DGT 装置使用的扩散膜一般都由丙烯酰胺凝胶（少量为琼脂糖凝胶）配置而成。为便于计

算，基本上使用 Zhang 等的配方，多数目标物的扩散系数都是已知(Zhang and Davison, 1999)。

固定膜一般由凝胶溶液加入固定剂配置而成，其固定对象和固定能力取决于所使用的固定剂及

其性能。DGT 技术的发展最初是针对沉积物，获取沉积物中污染物空间分布信息一直是其应用

的重点。DGT 可以通过较长时间的放置对目标物进行富集，对于获取背景值很低的目标物具有

非常大的优势；同时，通过使用不同类型的固定膜，可以得到除金属以外的其他离子的信息。

这方面最突出的成果是结合 DGT 和 CID 技术，揭示沉积物中硫的二维分布特征(Widerlund and 

Davison, 2007)；因空间分辨率的显著提高，使得硫与 Fe、Mn 等金属离子分布的耦合关系得到

更好的分析(Motelica-Heino and Davison, 2003)。此外，Stockdale 等（2010）将 DGT 和 LA-ICP-MS

结合，分析了 P, V, As, Mo, Sb, W and U 微量金属元素在沉积物-水界面附近的高分辨分布特征
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(Stockdale et al., 2010)。 

目前，DGT 技术对磷测定主要使用 FeO 膜作为固定膜，由水铁矿与丙烯酰胺凝胶配置而成

(Zhang et al., 1998)。FeO 膜对磷的固定容量低，无法满足高背景磷介质的测定要求；水铁矿在

膜表面的分布不均与，颗粒粒径大，不能满足高分辨分析的要求。此外，水铁矿易于转化成针

铁矿，所以 FeO 膜性质易变化。由于 FeO 膜具有上述缺点，导致 DGT 技术在磷测定方面的应

用较少。Ding 等于 2010 年研发了一种新型磷固定膜-ZrO 膜(Ding et al., 2010)，由高稳定性的氧

化锆（ZrO）与丙烯酰胺配置而成，其 DGT 容量比 FeO 膜高出 50 倍，由此将 DGT 技术拓展到

高磷背景的富营养化湖泊。经进一步改造后，ZrO 在固定膜表面分布均与致密，可满足高分辨

分析要求。 

（一）活性磷的二维高分辨表征 

从太湖大浦口（31°18′42.7″N, 119°56′52.2″E）采回两根沉积物柱样，同时收集水丝蚓。沉积

物按 2cm 分层，相同层次的沉积物混匀后，过 0.6mm 筛子除去颗粒物和生物体，再按原有深度

分别装成 2 个平行柱样，表面覆盖经 0.45µm 滤膜过滤的原位湖水。将柱样放入 15±1℃条件下

培养，17 天后，按 17.1 ww/m2 向其中一个柱样添加长度为 35-45mm 的水丝蚓，该添加量是大

浦口发现的最大生物量。培养至第 30 天，将两个由 ZrO 膜组装的 DGT 装置（事先充氮脱氧 16

小时）分别插入两个柱子中，6 天后取出，对 ZrO 膜界面以下 3cm 进行二维、亚毫米切片，切

片刀是用 0.35mm 厚的塑料薄片分别将 80 个 0.10mm 厚的超薄刀片挨个隔开，同样用带螺纹的

细钢棒将其串起，用螺丝将两端拧紧，并将刀口固定在同一个平面。经测量显微镜观察，每两

个刀口之间的间距为 0.45mm，误差控制在 2.5%以内。切片时用双面胶将 ZrO 膜粘在干净平整

的塑料板上，用切片刀按一个方向对 ZrO 膜进行切片，清洗刀片后再按该方向的垂直方向进行

切片，两次切片产生一定数量、面积为 0.45×0.45mm
2 的小方块，误差不超过 2%。将切片产生

的小方块依次挑入装有 40μL 1M NaOH 溶液的 384 孔酶标板各孔中，室温下静置解吸 16h，然后

取出 24μL 解吸液到一个新 384 孔酶标板中，向每个孔中分别按体积比 4:1 加入 2M H2SO4溶液，

酸碱中和 1h 后，加入 3μL 钼酸铵显色剂，然后使用微孔板分光光度计在 700nm 波长下读数，

按方程（1）算出 CDGT，并用 Origin 软件作出沉积物 DRP 的二维高分辨分布图（图 9-7）。 
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先将固定膜切成宽度为0.45mm的长条，在按该方向

的垂直方向进一步将固定膜切成0.45×0.45mm方块

在固定膜表面盖上湿滤纸以去除双面胶粘性

将每个方块挑入384微孔板中，向每个微孔加入40 µL 1 M 

NaOH 提取固定膜方块中的磷

吸取24 µL 提取后的溶液到新微孔板中，加入6 µL 2 M 

H2SO4 中和酸性

向每个微孔板加入 3 µL显色剂，2000rpm离心 5分钟

DGT装置在沉积物中放置

保持5分钟

提取16小时

保持 1 小时

35 oC放置1小时

使用微孔板分光光度计在700 nm波长下读数

DGT 在沉积物中吸收磷

二维切片

微量比色分析溶解态反应性磷

提取固定膜中的磷

ZrO DGT 组装

 

图 9-7 沉积物间隙水活性磷的二维、亚毫米测定流程（分辨率 0.45×0.45mm） 

 

（二）活性磷的二维变化 
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对照和生物扰动条件下 DRP 的分布如图 9-8 所示。对照 DRP 在垂向上呈现有规律的变化，

0-9mm(0 为界面)区域 DRP 浓度较低（<0.08mg/L），至 15mm 呈现增加趋势，至 30mm 则趋于稳

定。水平方向上的变化较随机，主要是沉积物混匀造成。在分布图上有一些 DRP 浓度异常高的

点，可能是微生态点（microniches），主要由局部有机质的强烈降解造成，沉积物中其他元素也

有类似现象(Stockdale et al., 2009)。在水丝蚓扰动下，DRP 的二维分布不均匀性较为突出。与对

照同一深度的 DRP 进行比较，扰动主要造成了 DRP 浓度的降低，降低区域主要分布在 0-7mm

和 19mm 以下深度。将同一深度的 DRP 取平均值，然后将对照和生物扰动处理的 DRP 平均值

进行差异显著性检测，发现 90%深度上生物扰动处理均造成了 DRP 浓度的显著性降低。Zhang

等采用相同培养手段研究了水丝蚓的扰动效应，DRP 测定的垂向分辨率为 1cm, 仅在一个深度

上（1.5cm）观察到 DRP 浓度的降低(Zhang et al., 2010b)。本研究观察到更为强烈的扰动效应，

主要得益于分辨率的提高（0.45mm），在较低的分辨率条件下，扰动产生的正负效应有可能中和，

导致观察到的扰动效应比实际要弱。另一方面，本研究采用 DGT 技术测定得到的 DRP，与间隙

水中DRP有所不同，同时包括了沉积物固相向间隙水释放的DRP。Zhang等研究发现(Zhang et al., 

2010b)，水丝蚓扰动会将氧气带入界面沉积物，造成间隙水中二价铁的迅速氧化，而新生成的氧

化铁沉淀会吸

附间隙水中的

DRP，这是造

成 DRP 浓度

降低的主要原

因。 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 9-8 对照（左）和水丝蚓（右）扰动条件下间隙水 DRP 的二维含量变化 

 

 

由于培养所用的沉积物经过混匀，对照可视为没有生物扰动的背景状况。考虑到水平方向上

DRP 浓度分布的异质性，局部区域的生物扰动效应可视为概率事件，该效应可通过该区域 DRP

浓度与同一深度上对照所有区域浓度的比较进行评估。根据这一设想，将对照和生物扰动的 DRP

二维分布图首先进行网格化，将二者划分成 128 个方格（16 行×8 列），每个方格为 1.8×1.8mm，

即每个方格由 16 个 DRP（4×4）数据组成，取平均值，得到每个方格的 DRP 浓度。将某一深度

上生物处理的一个方格 DRP 浓度与该深度上对照所有方格 DRP 浓度进行逐一显著性差异检测，

采用非参数检验（SPSS 10.5, USA），如两者没有差异，则赋值为 0，存在显著性差异（p<0.05,

双尾），则赋值为 1，累加得到生物处理每个方格的赋值总和。该总和在 0 和 8 之间变化，0 表

示存在生物扰动效应的可能性最低，8 则表示存在扰动效应的可能性最高，数字越大，说明存在

扰动效应的可能性越大。 

将上述所有方格赋值总和做成二维分布图（图9-9），发现水丝蚓的扰动效应呈现哑铃型，在

0-7mm和18mm以下扰动效应交强烈，中间区域则较弱。这与水丝蚓在沉积物中的扰动方式有关，

水丝蚓主要活动在沉积物-水界面下10-30mm区域，头部朝下进食，粪便在由尾部排到沉积物界

深
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)
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面附近，造成对沉积物下部和界面附近的DRP浓度影响最大，中间则较弱。 
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图 9-9 水丝蚓扰动下间隙水 DRP 的一维（左）和二维（右）含量比较 

 

第二节  底栖生物扰动对沉积物-水界面磷交换影响 

磷在沉积物-水界面的交换受生物、物理、化学因素的影响，生物扰动作为水底的一个重要

过程，不仅能改变沉积物的基本性质，也能通过生物扰动、生物引灌改变磷在沉积物-水界面的

运动方式(Boström et al., 1988)。磷在沉积物-水界面的交换包括颗粒态磷与溶解态磷。比如鱼类

运动可以增大水体中颗粒态磷的含量(Andersson et al., 1988)，底栖动物扰动对颗粒态磷在界面的

迁移受关注较小，本节重点探讨生物扰动对溶解态活性磷磷(Soluble reactive phosphorus, SRP)在

沉积物-水界面交换的影响。由于磷在界面交换受沉积物理化性质、微生物作用的影响，本节首

先讨论沉积物性质对生物扰动下磷在界面交换的影响；鉴于不同底栖动物对沉积物的扰动方式

存在差异，将就不同底栖动物对磷在界面的交换加以比较；最后探讨生物量、温度等环境因素

对生物扰动下界面磷交换的影响。 

一、沉积物性质差异 

在太湖大浦口与梅梁湾沉积物中，分别引入霍甫水丝蚓与中国长足摇蚊幼虫开展室内培养

实验，在引入底栖动物后 4d、11d、18d 分别测定 SRP 在沉积物-水界面通量。以不同处理作为

主变量，时间作为重复变量对所得结果进行重复性一元方差分析。结果表明，在梅梁湾沉积物

柱样中，水丝蚓与摇蚊幼虫的出现改变了 SRP 向上覆水的释放通量(p＜0.05)，通量没有随时间

发生显著变化(p＞0.05)；Tukey 事后检验表明，与对照样相比，摇蚊幼虫与水丝蚓均显著促进

SRP 向上覆水的释放(p＜0.05) (图 9-10a)。大浦口沉积物中，水丝蚓与摇蚊幼虫也改变了 SRP 在

沉积物-水界面通量(p＜0.05)，并且通量随时间变化显著(p < 0.001)；Tukey 事后检验表明，与对

照样相比，水丝蚓显著减小了沉积物向上覆水的 SRP 通量(p＜0.05)，摇蚊幼虫组与对照组之间

没有显著差异(p＞0.05) (图 9-10b)。 

因此，摇蚊幼虫在梅梁湾促进 SRP 向上覆水释放，对大浦口沉积物-水界面 SRP 通量却没

有显著影响。摇蚊幼虫促进 SRP 向上覆水释放得到较多报道(Andersson et al., 1988; Hansen et al., 

1998; Andersen et al., 2006)，其减缓 SRP 释放的结果亦有报道(Lewandowski and Hupfer, 2005)。

水丝蚓在梅梁湾沉积物促进 SRP 向上释放，在大浦口抑制 SRP 释放，甚至产生了吸附上覆水中



 8 

SRP 的结果。王建军(2008)同样观察到水丝蚓在梅梁湾促进 SRP 向上覆水释放；同属寡毛类的

颤蚓(Tubifex tubifex)加速 SRP 自沉积物向上覆水的释放(Mermillod-Blondin et al., 2005)。 

由此可见，同种生物在不同湖泊沉积物中可能会对界面 SRP 通量产生不同的影响结果。在

海洋中也有类似结果，比如多毛类沙蚕(Nereis diversicolor)在两处海洋沉积物中促进了 SRP 向上

覆水的释放，同时在一处沉积物中促进沉积物对上覆水中 SRP 吸收(Nizzoli et al., 2007)，且其抑

制作用随生物密度的增加而加大(Mortimer et al., 1999)。 
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图 9-10 相同生物量水丝蚓与摇蚊幼虫在不同沉积物中的 SRP 通量 

 

目前对这一结果的解释主要集中在生物扰动对沉积物中 Fe
2+的影响展开， (Matisoff et al., 

1985; Lewandowski and Hupfer, 2005; Nizzoli et al., 2007)。在 Fe
2+含量高的沉积物中，生物扰动

可以造成大量 Fe
2+被氧化，生成的水合铁氧化物对 SRP 具有良好的吸附能力，可以抑制 SRP 向

上覆水释放(Lewandowski and Hupfer, 2005)。同时底栖动物通过增大沉积物孔隙度、缩短扩散路

径、对流、增加微生物活性及自身新陈代谢等活动促进 SRP 自沉积物向上覆水的释放(Gardner et 

al., 1981; Andersson et al., 1988; Granéli, 1979)。如果前者作用强度小于后者，则表现为生物扰动

促进 SRP 向上覆水释放；若两者相当则表现为没有显著变化；当前者作用强于后者，则表现为

抑制 SRP 向上覆水释放，甚至产生自上覆水向沉积物的通量。 

图 9-11 显示水丝蚓与摇蚊幼虫均显著减小了大浦口与梅梁湾间隙水中 Fe
2+含量，但大浦口

间隙水中 Fe
2+含量比梅梁湾高出数倍。因此，从从减小的绝对量上来看，底栖动物的活动在梅

梁湾减少了较小量的 Fe
2+。在梅梁湾，可能由于底栖动物扰动氧化产生的水合铁氧化物量较小，

综合结果表现为水丝蚓与摇蚊幼虫在梅梁湾促进了 SRP 的释放(图 9-10a)。对于大浦口，可能由

于底栖动物扰动氧化产生的水合铁氧化物量较大，减小了间隙水中 SRP 浓度，从而减小 SRP 在

沉积物-水界面的扩散浓度梯度(Matisoff et al., 1985; Tuominen et al., 1999; Lewandowski and 

Hupfer, 2005)。当扩散浓度梯度的减小、以及沉积物表面水合铁氧化物层的吸附作用(具体见 5.4.2

节)等超过了中国长足摇蚊幼虫、霍甫水丝蚓扰动所产生的其它促进 SRP 释放的效应的时候，则

表现出来水丝蚓抑制 SRP 自沉积物向上覆水的扩散，甚至产生沉积物吸附上覆水中 SRP 的现象

(图 9-10b)。 
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图 9-11 水丝蚓与摇蚊幼虫扰动对间隙水中 Fe2+的影响 

二、不同生物种类 

图 9-10 中各组数据之间的方差分析结果表明，在梅梁湾摇蚊幼虫与水丝蚓均促进 SRP 向上

覆水释放，Tukey 事后检验表明两个生物扰动组之间差异不显著(p＞0.05)；在太湖大浦口沉积物

中，两者都减缓了 SRP 向上覆水的释放，但水丝蚓比摇蚊幼虫更强地抑制了 SRP 向上覆水的释

放(p＜0.05)，这可能与它们在沉积物中活动方式有关。 

摇蚊幼虫在沉积物中所构筑的廊道直径约 2 mm，周围所形成氧化层直径约 5 mm。摇蚊幼

虫在其构筑的廊道内引灌富含氧气的上覆水，并排出二氧化氮及其它代谢产物。它们的引灌活

动造成了环廊道氧化层的形成。正是这样，摇蚊幼虫对沉积物性质及间隙水性质产生了显著的

影响。摇蚊幼虫构筑好廊道以后就很少构筑新的廊道。虽然水丝蚓没能在沉积物中形成可见的

氧化通道，但作为一个向上输送功能者，水丝蚓不断地将底层沉积物颗粒通过摄食与排泄搬运

到沉积物表层。在实验过程中，越来越多的蚓粪被堆积到沉积物表面，前人的研究也证明了这

一点(Davis, 1974; Mermillod-Blondin et al., 2005)。水丝蚓对下层沉积物的搬运速率很大，能不断

更新表层沉积物(Kaster et al., 1984; Davis, 1974)，更新的表层沉积物被上覆水氧化形成含水合铁

氧化物氧化层，由于水合铁氧化物对 SRP 具有良好的吸附能力(Gunnars et al., 2002)，即在沉积

物-水界面处制造了一个影响 SRP 扩散的微水合铁氧化物层。由于水丝蚓可以不断更新表层，因

此表层具有持久的吸附能力。这可能就是在相同生物量下，为什么水丝蚓比摇蚊幼虫抑制了更

多的 SRP 向上覆水释放。 

同在太湖大浦口沉积物中，在引入河蚬后 3d、8d、13d 分别测定 SRP 在沉积物-水界面通量；

以不同处理作为主变量，时间作为重复变量对所得结果进行重复性一元方差分析(张雷 et al., 

2011)。结果表明河蚬则增大了 SRP 向上覆水的释放通量(p＜0.05) (图 9-12)。SRP 通量均值随所

投加河蚬生物量的增加而增大，但 Tukey 事后检验表明，在整个实验过程中只有高密度处理组

与对照组之间存在显著差异(p＜0.05)，其它组与组之间不存在显著差异(p＞0.05)。另外 SRP 在

沉积物-水界面间通量没有随时间发生显著波动(p＞0.05)。 
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图 9-12 河蚬在太湖大浦口沉积物中所产生的 SRP 通量 

 

河蚬的扰动氧化了间隙水中 Fe
2+，从而较大程度地减小其浓度(张雷 et al., 2011)。磷形态分

析结果表明河蚬扰动增加了沉积物中铁结合态磷(图 9-1)，这一结果同样有力佐证了河蚬扰动促

进了沉积物间隙水中 Fe
2+的氧化，促进了 SRP 与水合铁氧化物结合并沉积到沉积物中。间隙水

中 SRP 浓度的降低会减小 SRP 向上覆水扩散的浓度梯度，进而减小 SRP 向上覆水的释放通量，

甚至产生沉积物对上覆水中 SRP 的吸附(Lewandowski and Hupfer, 2005; Mortimer et al., 1999)。

但是本研究的 SRP 通量结果表明河蚬不仅没有减缓 SRP 向上覆水的释放，却促进了 SRP 向上覆

水的释放(图 9-12)。这是因为在产生这些抑制 SRP 向上覆水释放的同时，河蚬同时制造了一些

促进 SRP 向上覆水释放的过程。 

沉积物含水率的增加、沉积物-水界面面积的增大均可以加快间隙水中SRP向上覆水的扩散。

河蚬的挖掘、生物引灌等行为可以在间隙水与上覆水之间产生平流作用，加快 SRP 向上覆水的

运动。河蚬通过斧足摄食、以及沉积物微生物活性的增强可以引起有机质的降解(陈振楼 et al., 

2005; Mermillod-Blondin et al., 2005; Hakenkamp and Palmer, 1999)，有机质降解为间隙水提供更

多溶解态磷(Mermillod-Blondin et al., 2005)，促进 SRP 向上覆水扩散。另外，河蚬新陈代谢速率

很高(Hakenkamp and Palmer, 1999)，在新陈代谢过程可以将大量的磷释放到水体中(Lauritsen and 

Mozley, 1989; Wittmann et al., 2008)。在实验进程中，可以观察到河蚬将吸管伸出沉积物，进行

滤食、排泄等活动，这些活动可能会促进 SRP 向上覆水的释放。这些促进 SRP 向上覆水释放的

过程占据主导优势、超过了前述抑制 SRP 释放的效应，则表现为河蚬的出现促进了 SRP 向上覆

水的释放，并且释放强度随所投加河蚬生物量的增加而加大(图 9-12)。 

综上，水丝蚓、摇蚊幼虫与河蚬在大浦口沉积物中产生了不同的扰动效果，水丝蚓与摇蚊

幼虫均抑制了 SRP 自沉积物向上覆水的释放，相同生物量条件下霍甫水丝蚓的抑制作用更强；

而河蚬则促进了 SRP 自沉积物向上覆水的释放，且增大的 SRP 通量随河蚬密度的增加而增大。

河蚬的新陈代谢活动可能在促进 SRP 向上覆水释放中具有重要作用。由此可见，在相同条件下，

不同底栖动物可以产生不同的扰动效果，其活动方式及自身新陈代谢对扰动结果有重要的影响。 

三、温度变化因素 

温度是一个重要的环境因子，它在一天、一个季度、一年内、与不同年份间均有波动，温

度对生物扰动行为及其效应的影响研究较少(Przeslawski et al., 2009)。为了解不同温度下生物扰

动对 SRP 在沉积物-水界面通量的影响，考察了不同温度下霍甫水丝蚓扰动对 SRP 在太湖大浦

口沉积物-水界面通量的影响(图 9-13)。随着温度由 10℃上升到 20℃，水丝蚓扰动下 SRP 释放通

量显著增加(p < 0.001)，并且霍甫水丝蚓生物量愈大，SRP 通量增加的程度愈大；线性回归分析

表明霍甫水丝蚓扰动对 SRP 通量的贡献由-0.032 μmol/(hg ww)增加到-0.093 μmol/(hg ww) (图

9-13)。如前所述，霍甫水丝蚓促进上覆水中 SRP 向沉积物运动的主要机制是它们不断将大量底

层沉积物通过摄食、排泄搬运到沉积物表层，在表层被富含氧气的上覆水氧化，形成对 SRP 具

有良好吸附能力的水合铁氧化物，从而加速了上覆水中 SRP 向沉积物的迁移。温度升高后，水

丝蚓活动增强，对沉积物颗粒的搬运作用增强，同时化学氧化速率、吸附速率也随温度升高被

增大。因此，温度升高后霍甫水丝蚓大大加强 SRP 自上覆水向沉积物的通量。 
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图 9-13 不同生物量霍甫水丝蚓在不同温度下的 SRP 通量 

 

在生物扰动促进 P 释放的沉积物中，温度升高后，生物扰动也可以促进 P 向上覆水释放，

且 P 从沉积物向上覆水释放的速率均与底栖动物生物量有良好的线性关系 (Andersen and 

Kristensen, 1988)。在波兰一个富营养湖泊中，春天时单位干重底栖动物所产生的 P 向上覆水释

放速率为 1.12 mg/(m
2
·d·g)，在夏天温度升高后，这一数值升高到 5.06  mg/(m

2
·d·g)；而在另一

营养湖泊中，底栖动物引起的磷释放速率在春天为 0.189 mg/(m
2
·d·g)，夏天为 0.253 mg/(m

2
·d·g) 

(图 9-14)。 
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图 9-14 富营养与中营养湖泊中底栖动物在春季与夏季对 P 向上释放速率的影响 

(根据 Andersen and Kristensen(1988)绘制) 

 

第三节  水动力扰动对沉积物界面-水磷交换影响 

发生于湖泊底部的沉积物再悬浮是一种平常却极为重要的自然过程。它不仅影响了底泥的边界

层结构和表层底泥的重新分配(Cozar et al.，2005)，同时通过增加水体的营养盐浓度, 影响着水生生

物的生长状态，甚至在一定程度上损害水生生态系统的结构与功能 (Voulgaris and Collins, 2000; 

Horppila and Nurminen, 2001)。这种现象和作用在浅水湖泊中更加明显，如在浅水水体，悬浮物浓

度的增加直接影响水体透明度，进而影响水体的初级生产力以及营养物质迁移及泥-水界面的生物种

群分布等 (Bubinas and Repeeka, 2003; Hawley, 2000)。 

在静态条件下，表层底泥中的大部分无机磷通过间隙水与上覆水体存在动态平衡状态(Rydin, 

2000; 古小治等,2011),为湖泊富营养化水平体提供重要可利用磷的物源。水动力作用的介入将能量带

入底部。随着能量的逐渐增大，使得物质发生悬浮，沉积物－水界面逐渐模糊，破坏了静态条件下

沉积物-水间相对平衡的磷物质交换状态，影响着水柱中磷的含量 (Zhou et al., 2005)。 

太湖水域开阔，各个湖区的沉积物特性及水生植被等条件的空间异质性较大，水动力作用

* 

* 
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对湖泊水体中磷的动态效应有很大差异，水动力强度影响以及季节和湖区空间变化等值的认真

定量分析。 

一、季节差异影响 

图 9-15 为以梅梁湾为例，研究冬、春、夏、秋四季三种风浪过程中的单位面积水体磷酸盐

量(TP)随风浪扰动阶段的变化。由图可见，Tp 变化量对风浪强度的响应关系随季节的变化而不

同。三种风速过程中，冬季中风的 TP 出现了明显的下降过程，最大变化量为-6.2mg/m
2；大风和

小风的 TP有不同程度的增大趋势，最大变化量分别为 5.6 和 8.4 mg/m
2
(表 9-1)。春季小风和中风

过程的 TP释放显著，最大释放量分别为 9.4 和 11.2 mg/m
2；但是大风过程的 TP 开始阶段出现较

小程度的减少，随后呈逐步释放状态，最大变化量为 3.5 mg/m
2。夏季的小风过程总体上表现为

P 的释放，最大释放量为 1.8 mg/m
2；中风的变化量相对较小；大风过程 P 的含量明显减小，最

大变化量为-11.0 mg/m
2。秋季的中风过程出现磷酸盐释放现象，最大释放量为 5.0 mg/m

2；大风

和小风过程总体呈 TP 减少趋势，最大变化量分别为-5.1 和-8.4 mg/m
2。  

 

表 9-1  梅梁湾各季节风浪强度引起水体 PO4
3-

-P 增量统计表 

 风情 To F1 F4 F7 F13 Max F 

冬季 

小风 7.2±0.7 8.4 3.6 3.6 2.8 8.4 

中风 8.7±0.8 -3.6 -4.2 -5.5 -7.2 -6.2 

大风 3.5±0.6 2.7 3.9 -1.7 -1.3 5.6 

春季 

小风 2.4±0.3 7.5 6.9 -0.6 0.0 9.4 

中风 1.6±0.5 7.6 -0.6 -0.8 -1.4 11.2 

大风 2.4±0.4 -0.4 2.5 1.6 2.2 3.5 

夏季 

小风 5.7±0.7 1.8 0.5 2.3 0.7 -2.4 

中风 5.9±0.7 0.3 0.9 -2.2 3.8 1.1 

大风 7.0±0.9 -6.4 -11.0 -7.4 8.0 -11.0 

秋季 

小风  9.9±0.4 -3.5 -5.1 -3.6 -5.4 -5.1 

中风 7.8±0.7 3.2 3.4 -3.1 -0.2 5.0 

大风 15.5±1.5 -8.4 -3.3 -10.7 -8.5 -8.4 

T 0表示风速起始时的某物质水柱总量(mg/m2)；Ft表示第 t 小时(h)某物质增量(mg/m2)； 

Max F 指在0-5h 的风浪过程中的物质最大通量(mg/m2) 
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图 9-15 梅梁湾不同季节水体磷酸盐含量对风浪过程的响应 
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在风浪后的沉降阶段，冬季的 TP 变化较小，而春夏秋三季的变化量相对较大。冬季的沉降

过程中，小风的 TP都有较多的减少，中风和大风的 TP 变化很小。春季的沉降过程中，中风和小

风的水体磷酸盐含量均有大幅度的减小，大风的水体磷酸盐含量略有增加。在沉降 8h 时，大、

中、小风与初始含量的差别分别为 2.2 mg/m
2、-1.4 mg/m

2 和 0.7 mg/m
2。夏季的沉降过程中，三

种风速的水体磷酸盐含量总体都呈增加趋势。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分

别为 8.0mg/m
2、3.8 mg/m

2 和 0.123mg/m
2。秋季的沉降过程中，小风的水体磷酸盐含量总体上波

动较小，但中风和大风的 TP 却明显下降。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别

为-8.5mg/m
2、-0.2 mg/m

2 和-5.4mg/m
2。 

二、扰动强度影响 

（一）小风影响 

以太湖梅梁湾为例(表 9-1，图 9-15)，小风浪影响作用下，四个季节中，春季可获得最大的水

体磷酸盐变化量，为 9.4 mg/m
2；最小值为夏季的-2.4 mg/m

2；冬季和秋季的水体磷酸盐最大变

化量分别为 8.3 和-5.1 mg/m
2 左右。在风速过程的 0-5h 中，只有秋季在风浪开始阶段有磷酸盐的

减少趋势，其它季节均表现为 P 的释放。小风浪的沉降过程中，夏季的 TP 有增加的趋势，其它

季节总体呈减小趋势。沉降 8h(即第 13h)之后，与风浪前初始浓度相比秋季的水体磷酸盐变化量

最大，为-5.4 mg/m
2，其它季节的变化量相对较小。 

（二）中风影响 

中型风浪作用下，四个季节中春季仍然获得最大的水体磷酸盐变化量，为 11.2 mg/m
2；最

小值仍为夏季，为 1.1 mg/m
2。在风速过程的 0-5h 中，冬季表现为水体磷酸盐含量的减少，其它

季节表现为不同程度的 P 释放。中风风浪的沉降过程中，夏季的 TP总体表现为增加趋势；春季

和秋季均有较大幅度的下降；冬季变化较不显著。沉降 8h(即第 13h)之后，与风浪前初始浓度的

差别随季节变化而不同，最大变化量为冬季的-7.2 mg/m
2。 

（三）大风影响 

大风浪作用下，四季节中夏季表现出最大的水体磷酸盐变化量，为-11.0 mg/m
2，即表现为

明显呈吸附状态；冬季获得最大的磷酸盐释放量，为 5.5 mg/m
2；最小变化量为春季的 3.5 mg/m

2。

在风速过程的 0-5h 中，冬季和春季的 TP基本呈逐步释放状态；而夏季和秋季的磷酸盐总体呈明

显的减少趋势。在沉降过程中，冬季和春季的 TP 增大或减小趋势不明显，夏季出现显著的增大

趋势。沉降 8h(即第 13h)之后，夏季和秋季与风浪前初始浓度相差较大，差值均在 8.0 mg/m
2 左

右，冬季和春季的差值相对较小。 

 

三、湖区特性差异 

（一）冬季不同湖区变化特征 

在风浪由弱变强再静止的过程作用下，冬季太湖各湖区单位面积水体磷酸盐含量(TP)，在强

度不同的风浪条件下呈现不同的变化状态(图 9-16)。其中，梅梁湾、马山、大浦口和湖心区域

Tp 变化大致有如下表现：在风浪由弱变强的风速过程（0-5h）阶段，水体 PO4
3－

-P 含量大多一开

始就出现下降，此后在维持的较高风速下，又出现较明显上升；进入沉降过程（5-13h）阶段，

Tp 又出现非常小的波动性下降。 

在所有湖区中，漫山湖水体的磷酸盐含量变化与氨氮变化相同，因在所有两个过程中 Tp几

乎不变，而表现的较为特别。在梅梁湾水体，大风和小风条件也与上述总体情况有所不同，TP

风浪扰动过程都呈增大趋势，最大的变化量分别为 5.6 mg/m
2 和 8.4 mg/m

2；中风的 TP在风速过

程中逐步递减，最大变化量为-6.2 mg/m
2
 (表 5-2)。对马山水域，3 种风浪过程中，TP 总体均呈

减小趋势，大、中、小风的最大变化量分别为-11.2mg/m
2、-10.5mg/m

2 和-8.1mg/m
2。大浦口的

TP 变化规律与马山较为相似；但是在各风速 4-5h 过程中，随风浪强度的减弱，TP 均有不同程度

的增加趋势。漫山湖的水体磷酸盐初始含量较低，分别 1.5±0.1 mg/m
2，可能与该区域的分布着

水生植物有关(刘伟龙等，2007)。中风浪过程中，TP总体均呈减小趋势；而其它水动力条件下呈

释放趋势。在风浪过程中，漫山湖的水体磷酸盐变化量相对于其它湖区较小。三种风浪过程中，
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湖心的 TP总体均呈减小趋势，其中小风和大风条件变化较大。 

 

表 5-2  太湖各湖区风浪强度引起水体 PO4
3--P 增量统计表（冬季） 

 风情 To F1 F4 F7 F13 Max F 

梅

梁

湾 

小风 7.2±0.7 8.4 3.6 3.6 2.8 8.4 

中风 8.7±0.8 -3.6 -4.2 -5.5 -7.2 -6.2 

大风 3.5±0.6 2.7 3.9 -1.7 -1.3 5.6 

马

山 

小风 10.8±0.4 -0.7 -5.9 -7.1 -6.5 -8.1 

中风 16.4±2.2 -7.3 -9.8 -9.0 -10.2 -10.5 

大风 12.0±2.0 -11.1 -8.2 -7.6 -6.0 -11.2 

大

浦

口 

小风 15.5±1.5 -11.1 -11.7 -11.9 -11.2 -12.6 

中风 9.7±1.0 -5.8 -5.9 -5.2 -7.3 -7.7 

大风 8.7±0.4 -4.5 -5.5 -4.7 -4.4 -5.7 

漫

山

湖 

小风 1.5±0.1 0.1 0.2 0.0 -0.4 -0.5 

中风 3.3±0.3 -0.7 -1.6 -0.7 -0.5 -1.6 

大风 0.4±0.1 0.4 0.7 0.4 1.3 0.8 

湖

心 

小风 6.6±1.1 -4.1 -2.1 -0.8 -3.0 -4.5 

中风 4.1±0.6 -1.1 -1.7 -0.1 -1.0 -1.7 

大风 5.3±0.8 -0.9 -4.0 -3.4 -2.6 -4.5 

T 0表示风速起始时的某物质水柱总量(mg/m
2
)；Ft表示第 t 小时(h)某物质增量(mg/m

2
)； 

Max F 指在 0-5h 的风浪过程中的物质最大通量(mg/m
2
) 

 

 

在沉降阶段，PO4
3－

-P 的变化相对较为简单。在梅梁湾，小风过程中的 TP 有明显的减小趋

势，在沉降 8h 时，小风与初始含量的差别为 2.8mg/m
2；而大风和中风的沉降过程中 TP变化很

小。在马山水域，小风过程中的 TP 有明显的增加趋势，在沉降 8h 时，小风与初始含量的差别

为-6.5mg/m
2；而大风和中风的沉降过程中 TP 变化规律不明显。在大浦口，中风和小风的 TP 有

较大幅度减小，大风的 TP 呈一定的增加趋势。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别

分别为-4.4 mg/m
2、-7.3 mg/m

2 和-11.2 mg/m
2。漫山湖的沉降过程中，大风和中风过程的水体磷

酸盐含量表现为增大趋势，在 5-13h 中分别增加了 0.8 和 0.4 mg/m
2；小风的趋势不明显，但是

相对于其它湖区的变化较小。在湖心区的沉降过程中，小风的水体磷酸盐含量呈减小趋势，在

5-13h 中减小了 2.9 mg/m
2；中风和大风的 P 变化量很小。 
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小风浪作用下，大浦口获得最大的水体磷酸盐变化量，为-12.6mg/m
2；最小值为漫山湖的-0.5 

mg/m
2；梅梁湾获得最大的磷酸盐释放量为 8.4 mg/m

2。马山和湖心的最大磷酸盐变化量分别为

-8.1 和-4.5 mg/m
2。在风速过程的 0-5h 中，只有梅梁湾在风浪开始阶段有明显的释放现象，其它

湖区的均表现为下降；总体上小风浪过程是水体磷酸盐减少的过程。小风浪的沉降过程中，梅

梁湾、大浦口和湖心区的 TP 均有逐步减小的趋势；马山和漫山湖的 TP 则有较小程度的增加趋势。

沉降 8h(即第 13h)之后，与风浪前初始浓度相比，梅梁湾、漫山湖和湖心的水体磷酸盐变化量相

对较小，分别为 2.8、-0.4 和-3.0 mg/m
2，而马山和大浦口的变化量分别为-6.5 和-11.2 mg/m

2。 

中风浪作用下，马山获得最大的水体磷酸盐变化量，为-10.5mg/m
2；最小值则出现在漫山湖，

为-1.6 mg/m
2。梅梁湾和大浦口磷酸盐的最大变化量均在-7 mg/m

2 左右，而湖心的最大变化量为

-1.7 mg/m
2。在风速过程的 0-5h 中，所有湖区的磷酸盐含量都呈不同程度的减小趋势，其中漫山

湖和湖心的变化量相对较小。中风风浪的沉降过程中，漫山湖出现较小幅度的增加趋势，其它

湖区 P 含量均呈不同幅度的下降。沉降 8h(即第 13h)之后，与风浪前初始浓度相比，梅梁湾、马

山和大浦口的变化量较大，分别为-7.2、-10.2 和-7.3 mg/m
2；漫山湖和湖心区水体磷酸盐的变化

量相对较小，分别为-0.5 和-1.0mg/m
2。因此，中风浪作用下水体磷酸盐总体呈下降趋势。 

大风浪作用下，太湖的磷酸盐动态负荷变化的空间规律与小风条件较为相似，梅梁湾和漫

山湖表现为不同程度的 P 释放，其它湖区则表现为 P 含量的减少趋势。在 5 湖区中，马山获得

最大的水体磷酸盐变化量，为-11.2 mg/m
2；梅梁湾获得最大的磷酸盐释放量，为 5.6 mg/m

2；最

小值为漫山湖的 0.8 mg/m
2。大浦口和湖心的最大变化量均在-5 mg/m

2。大风风浪的沉降过程中，

所有湖区的 TP的变化量均较小，最大变化量在马山水域，为-1.8 mg/m
2。沉降 8h(即第 13h)之后，

与风浪前初始浓度相比，马山的变化量较大，为-6.0 mg/m
2；其它湖区的变化绝对量在 1-4 mg/m

2

左右。 

（二）夏季不同湖区和风浪强度下磷含量变化特征 

与冬季比较，太湖夏季各湖区单位面积水体磷酸盐含量(TP)对风浪强度的响应过程有很大不

同(图 9-17)。其主要表现于，在风速过程（0-5h）中，水体 Tp 除个别情况外普遍有较小的上升

变化；在沉降过程（5-13h）中，则根据湖区性质不同，有增加、减少和不变这三类情况。 

在风浪扰动的风速过程阶段，所有 5 湖区中，梅梁湾、大浦口和湖心区水域的 Tp随时间变

化较明显，马山和漫山湖的水体磷酸盐变化量相对较小。在梅梁湾湖区，大风过程下 TP 出现了

明显的下降过程，最大变化量为-11.0 mg/m
2
;中、小风过程较小，变化量分别为 1.1 和-2.4 mg/m

2
 

(表 9-3)。在马山水域，3 种风浪扰动作用下，总体上表现为沉积物受扰动后产生了 P 的释放，

但是在小风过程的开始阶段出现 P 含量的下降过程。在大浦口水域，大、中、小风作用下均表

现为磷酸盐的释放，其中大风过程 P 含量变化相对较小。在水草生长茂盛的漫山湖区，3 种风浪

过程中虽也表现为磷酸盐的释放，但其变化量与其它湖区相比要小得多。在湖心区，中小风过

程中表现为磷酸盐的减少，或吸附状态，但是大风过程则表现出对磷酸盐的释放，最大释放量

为 4.9 mg/m
2。  

在风浪停止后的沉降过程（5-13h）阶段，不同湖区 Tp 表现出三种明显不同的变化走向。梅

梁湾区域，TP 呈增大趋势，特别是大风过后的沉降阶段，水柱中的 Tp 随沉降时间而发生明显的

上升。这一模拟结果与观察发现的梅梁湾夏季一次大的风浪过后，水体磷酸根磷含量会突然上

升的现象（Fan,et al, 2001;张路等，2005），并可解释这些刺激和诱发藻类暴发的短时间内磷的大

量供给，确实来源于沉积物。在大、中、小风的沉降过程(5-13h)中，梅梁湾水体 P 的含量分别

增加了 14.5 mg/m
2、2.8 mg/m

2 和 3.1 mg/m
2，以沉降 8h 时计，3 种风情与初始含量的差别分别

为 8.0 mg/m
2、3.8 mg/m

2 和 0.7 mg/m
2。 

在马山和漫山湖区的沉降阶段，TP 几乎没有发生明显的增大或减小变化，线型也较为平坦，

但由于临近梅梁湾，马山湖区在大风状态过后，也发生了释放过程，但量值要远小得多。在大、

中、小风的沉降过程（5-13h）中，马山的水体磷酸盐变化量较小，最大变化量为马山的 2.7 mg/m
2。

在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 2.4、0.3 和 0.3 mg/m
2。在漫山湖区，三

种风速的水体磷酸盐变化量相对较小。在沉降 8h 时，大中小风与初始含量的差别分别为 0.2 

mg/m
2、0.1 mg/m

2 和 0.9 mg/m
2。 
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图 9-17 各湖区水体磷酸盐含量对风浪过程的响应（夏季） 
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风浪过程结束后，大浦口和湖心区的 Tp 总体呈显著下降，其中大浦口的沉降过程中三

种风速下都呈减小趋势，大风过后减小量最大，达 21.5mg/m
2。在沉降 8h 时，大、中、小

风与初始含量的差别分别为-1.3mg/m
2、3.6 mg/m

2 和 0.3mg/m
2。在湖心区的沉降过程（5-13h）

中，水体磷酸盐含量波动相对较大，总体上都呈减小趋势；大、中、小风的变化量分别为

-5.2mg/m
2、-4.1 mg/m

2 和-4.9mg/m
2。在沉降 8h 时，大中小风与初始含量的差别分别为-3.4 

mg/m
2、-2.7mg/m

2 和-4.2 mg/m
2。 

 

表 9-3  太湖各湖区风浪强度引起水体 PO4
3-

-P 增量统计表（夏季） 

 风情 To F1 F4 F7 F13 Max F 

梅

梁

湾 

小风 5.7±0.7 1.8 0.5 2.3 0.7 -2.4 

中风 5.9±0.7 0.3 0.9 -2.2 3.8 1.1 

大风 7.0±0.9 -6.4 -11.0 -7.4 8.0 -11.0 

马

山 

小风 6.7±1.2 -3.2 0.3 -0.9 0.3 -3.9 

中风 4.1±0.2 1.0 1.8 0.2 0.3 2.6 

大风 3.8±0.1 0.4 1.0 0.6 2.4 1.7 

大

浦

口 

小风 4.9±0.1 1.8 14.8 5.4 0.3 21.8 

中风 4.2±0.1 9.4 4.0 2.4 3.6 14.1 

大风 4.5±0.6 3.4 7.7 4.2 -1.3 7.7 

漫

山

湖 

小风 4.4±0.4 2.7 1.0 2.9 0.9 4.3 

中风 2.9±0.1 0.9 -0.2 1.0 0.1 1.0 

大风 2.7±0.1 0.6 0.3 0.8 0.2 1.5 

湖

心 

小风 12.1±1.5 -7.9 -8.4 3.8 -4.2 -8.5 

中风 15.9±1.3 -2.5 2.0 -1.9 -2.7 -10.6 

大风 12.0±1.0 2.3 1.0 -0.5 -3.4 4.9 

T 0表示风速起始时的某物质水柱总量(mg/m2)；Ft表示第 t 小时(h)某物质增量(mg/m2)； 

Max F 指在0-5h 的风浪过程中的物质最大通量(mg/m2) 

 

从水动力扰动对太湖表层沉积物影响结果来看，虽然有些湖区（如梅梁湾）、风情条件

（大风）下会产生磷释放现象，但是从整个太湖的不同湖区和各种风浪过程来综合分析，水

动力作为一种影响因素，并不一定产生磷的表观释放，在较多的情况下水动力会出现吸附现

象，减少水体中磷的含量。 

 

第四节  物理和生物扰动复合作用下沉积物-水界面释放效应 

生物在沉积物表层的存在及活动能显著地改变沉积物的再悬浮状态，而水动力物理扰

动又会影响底栖生物的生存环境。其中水动力作用的强度随时间变化明显，空间差异则相对
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较小；而底栖生物的作用则相反，时间差异小空间差异大。因此当水动力物理扰动和底栖生

物扰动两种影响效应叠加到一起，其复合后的效应将完全不同于单一效应。 

（1）底栖生物扰动对沉积物中氮磷扩散速率的影响 

对沉积物-水界面物质释放模式分析而言，外界因素对沉积物扰动影响最直接的参数就

是分子扩散系数（Ds）。已有的研究已经反映(Boudreau,, 1996)，无论水动力或生物扰动，其主

要物理效应将反映在沉积物的孔隙度（或绕曲度）上。这使得 Ds产生明显变化： 

2

0



D
Ds                                   (17-3) 

其中 D0 为无限稀释溶液的理想扩散系数。项目研究中对受太湖水动力和底栖生物扰动前沉

积物孔隙度(φ)的分析，计算出扰动影响条件沉积物曲扰度（θ）： 

 ln2-12                                (17-4) 

据此计算出分子扩散系数： 

ln2-1

0D
Ds                                (17-5) 

研究不同代表性底栖生物（河蚬、摇蚊幼虫和水丝蚓）对沉积物孔隙率的影响，以及

表层沉积物的绕曲度 θ和 Ds(图 9-4)。根据 25℃磷酸根（D0 = 6.12 × 10
-6

 cm
2
/s）和氨氮（D0 

= 19.1 × 10
-6

 cm
2
/s），通过测定不同种类底栖动物在添加不同生物量后表层沉积物的孔隙度，

计算出生物扰动对磷酸根与氨氮在沉积物表层扩散系数 DS的影响。 
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图 9-4 生物扰动对 PO4
3-、NH4

+在沉积物表层(0-1cm)DS 的影响 

     

由图可见，河蚬与摇蚊幼虫对 PO4
3-、NH4

+在沉积物表层 DS 的影响与所添加生物量呈

线性增长，而水丝蚓扰动下 DS 的变化与所添加生物量呈对数关系。 

（2）水动力和底栖生物对沉积物扰动的复合效应 

以太湖常见底栖动物密度向系统内添加底栖生物，利用 Y 型沉积物再悬浮装置模拟

3.2m/s 情况下生物扰动对沉积物再悬浮过程的影响。结果反映有底栖生物扰动的柱样其再悬

浮大大加强，其中添加河蚬柱样的沉积物再悬浮最为剧烈，铜锈环棱螺次之，水丝蚓作用最

弱（图 9-5）。在扰动持续阶段，河蚬组、螺组、水丝蚓组 SS 量分别是对照组的约 4~5 倍、

3 倍、1.5 倍。在沉降阶段，SS 沉降过程基本一致，风浪扰动停止 2 h 后，各处理组 SS 浓度

基本回落到风浪扰动前状态。 
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图 9-19 底栖生物对沉积物再悬浮过程的影响 

 

但再悬浮作用强烈并不一定反映营养盐释放效应就显著。在整个水动力物理和底栖生物

复合扰动作用过程中，相对于对照组，上覆水氨氮浓度呈整体升高（9-20），有生物扰动组

氨氮升高的程度更高一些；磷酸根浓度则基本没有发生明显变化。 
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图 17-7 底栖生物对沉积物再悬浮过程中营养盐浓度变化的影响 

 

通过复合扰动实验证实；虽然物理和生物扰动都是作用于沉积物表层，但水动力和底栖

生物扰动对界面的物理影响效果是完全不同的。水动力作用是以层状影响的，而底栖生物是

以点状在一个相对独立的空间下作用的，各生物体所形成的表层破坏现象，空间上基本呈不

连续状态。在空间上虽然有生物体本身在界面层一定尺度上有重叠，但对于风浪形成的物理

扰动而言，两者所产生的物理效应基本可以叠加。虽然风浪对沉积物-水界面营养物释放的

影响要比底栖生物扰动影响大，但这种差别并达到底栖生物的作用可以忽略的地步，其中特

别是对于估算氨氮的释放量时，底栖生物的影响不容忽视。 
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