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第三章  氧化还原体系及对沉积物-水界面的控

制作用 
湖底沉积物中及其界面附近，物质迁移转化的生物地球化学过程极其复杂，许多反应还受限于

相关体系的控制，这其中，氧化还原体系是最为重要的控制体系。受氧在水体中的含量受溶解度及

传质速率的限制，生物呼吸及一些化学物质的转化需要则消耗水体中的溶解氧，这两个过程将分别

影响着水体中氧的供给和消耗。当沉积物界面氧供应不足时，许多还原过程将相继发生；反之，溶

氧浓度增加时，沉积物界面多种氧化过程又相继出现。沉积物的这种变化特性直接影响其物理、化

学及生物学性质，从而决定其生态功能。因此，沉积物的氧化还原反应是沉积物化学研究的中心问

题。沉积物中存在多种氧化还原体系，这些体系在不同的氧化还原条件下决定着沉积物的性质，对

沉积物界面的物质迁移转化等过程形成控制作用。 

第一节 沉积物氧化还原反应基本理论及体系特征 

一、基本理论 

沉积物为固液两相的复合体，虽然其中固相部分是影响沉积物复合体的主要相，但系统的氧化

还原状态和信息的表达主要是通过液相获得的，其相关反应的基本理论也是建立在液相甚至是理想

溶液基础上的。因此描述沉积物的氧化还原反应的特征，必须依赖对沉积物中水体（如间隙水等）

的液体性质的认识。 

 有电子得失的反应传统定义为氧化还原反应。反应中带可失电子的物质称为还原剂（又称还原

物），获得电子的物质称为氧化剂（又称氧化物）。因此，还原性物质失去电子被氧化，生成具有氧

化能力物质： 

Red1  → Ox1 + ne
－

                                                     (3-1) 

同时，氧化性物质得到电子后，生成具有还原能力的物质： 

Ox2 + ne
－

 → Red2                                                      (3-2) 

上述两个反应称为氧化还原的半反应，还原剂与氧化剂组成了一个氧化还原对。在自然界中，氧较

其它氧化剂对电子具有高的亲和力，因此常优先被还原。不同氧化还原对得失电子的能力决定于其

反应的自由能。后者可以通过反应标准自由能（△G
0）计算获得。比如在氢离子得电子生成氢气的

反应中： 

 H
+
 + e

－
 → 1/2H2(g)                                                        (3-3) 

△G
0 
=－RTlnK = 0，该反应为零级反应，于是， 

K = 
))((

))(( 2

1

2

 eH

gH
 = 1                                                        (3-4) 

不同氧化还原对的电子亲和，可通过其与氢-氢离子反应时的热力学关系及有关参数获得。如： 

Ox + ne
－

 → Red                                                         (3-5) 

2

1
nH2(g) → nH

+
 + n e

－
                                                    (3-6) 
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合并（5）、（6）式得到： 

Ox + 
2

1
nH2(g) → Red + nH

+  
                                          (3-7) 

上述各反应的平衡常数分别设定为 K1、K2 和 K，于是得到 

       K = K1K2 = K1 = 
neOx

d

))((

)(Re


                                          (3-8) 

       (e
－

) = 
n

Ox

d

K

1

)(

)(Re1








                                                 (3-9) 

方程式(9)两边取对数得到 

pe = －log(e
－

) = 









)(

)(Re
loglog

1

Ox

d
K

n
                                  (3-10) 

pe 为电子活度的负对数，式中 K
n

log
1

= pe
0
, 于是 

     pe = pe
0
 － 

n

1
log

)(

)(Re

Ox

d
                                                (3-11) 

经过整理以以下完整形式进行表达： 

pe = 
n

1
log

)(Re

)(

d

Ox
－

nRT

G

303.2

0
                                           (3-12) 

可见，当氧化还原对与氢-氢离子对反应时，电子势取决于氧化还原对的氧化态、还原态的数量

及反应的标准自由能有关。 

由反应平衡常数与自由能的关系（△G = －2.303RTlogK）及式(12)可以得到 

pe
0
 = Klog

n

1
                                                           (3-13) 

通过氧化还原对与氢-氢离子对反应时的平衡常数，可求得标准条件下反应的标准电子活度。表

3-1 为沉积物中几组氧化还原对与氢-氢离子反应时的标准电子活度。根据该值可以比较不同氧化还

原对的氧化性或还原性。 

氧化还原电位一般表示获得电子的一种趋势。电位越正，氧化态物质对电子的亲和力越大，容

易被还原。氧化还原电位表征通常以氢电极电位为参照的能斯特方程表示： 

EH = E
0
H - 

nF

RT303.2
log

)(

)(Re

Ox

d
                           (3-14) 

E
0
H 为氧化还原对的标准电位。当氧化还原对的电子转移数 n=1，式(3-9)可以写成 EH = E

0
H – 

0.059log
)(

)(Re

Ox

d
。该式表明在纯体系中，氧化还原对的电位取决于其标准氧化还原电位，同时还与

氧化还原对的氧化态与还原态之比值有关。表 3-2 列出了湖泊体系中常见的不同半反应的标准电位。 

 

 

表 3-2 不同半反应的标准电位 
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半反应 EH
0 
(V) 

3
/2 N2(g) +  H+

 +  e−
 → HN3(aq) −3.09 

N2(g) + 4 H2O + 2 e−
 → 2 NH2OH(aq) + 2 OH

−
 −3.04 

H2(g) + 2 e−
 → 2 H−

 −2.25 

Mn
2+

 + 2e
−
 → Mn(s) −1.19 

2H2O + 2 e−
 → H2(g) + 2 OH

−
 −0.83 

Fe
2+

 + 2e
−
 → Fe(s) −0.44 

2CO2(g) + 2 H+
 + 2 e−

 → HOOCCOOH(aq) −0.43 

O2(g) + H
+
 +  e−

 → HO2•(aq) −0.13 

CO2(g) + 2H
+
 + 2 e−

 → HCOOH(aq) −0.11 

HCOOH(aq) + 2H
+
 + 2 e−

 → HCHO(aq) +  H2O −0.03 

Fe3O4(s) + 8H
+
 + 8 e−

 → 3 Fe(s) + 4 H2O +0.09 

HCHO(aq) + 2H
+
 + 2 e−

 → CH3OH(aq) +0.13 

S(s) + 2 H+
 + 2e

−
 → H2S(g) +0.14 

SO4
2−

 + 4H
+
 + 2 e−

 → SO2(aq) + 2 H2O +0.17 

O2(g) + 2H2O + 4 e−
 → 4 OH

−
(aq) +0.40 

SO2(aq) + 4H
+
 + 4 e−

 → S(s) + 2 H2O +0.50 

O2(g) + 2H
+
 + 2 e−

 →  H2O2(aq) +0.70 

Fe
3+

 + e
−
 → Fe

2+
 +0.77 

NO3
−
(aq) + 2H

+
 +  e−

 → NO2(g) +  H2O +0.80 

MnO2(s) + 4H
+
 +  e−

 → Mn
3+

 + 2 H2O +0.95 

O2(g) + 4H
+
 + 4 e−

 → 2 H2O +1.23 

MnO2(s) + 4H
+
 + 2 e−

 → Mn
2+

 + 2 H2O +1.23 

MnO4
−
 + 8H

+
 + 5 e−

 → Mn
2+

 + 4 H2O +1.51 

HO2
•
 + H

+
 +  e−

 →  H2O2(aq) +1.51 

MnO4
−
 + 4H

+
 + 3 e−

 → MnO2(s) + 2 H2O +1.70 

H2O2(aq) + 2 H+
 + 2 e−

 → 2 H2O +1.78 

O3(g) + 2H
+
 + 2 e−

 → O2(g) +  H2O +2.08 

HMnO4
−
 + 3H

+
 + 2 e−

 → MnO2(s) + 2 H2O +2.09 

一、控制体系 

沉积物中存在一定数量有机物质，这些物质易分解释放电子，使氧化还原对中氧化性物质还原，

生成还原性物质，氧化还原电位降低。相反，随着沉积物中氧气浓度的增加，氧化还原对中还原性

物质被氧化，氧化还原电位升高。不同氧化还原对具有特定的 EH
0
(标准电位)，理论上对氧化还原电
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位的控制，主要在 EH
0
±0.059log

)(

)(Re

Ox

d
mv 之间。沉积物中不同氧化还原反应对电位的控制，可依

据恒电位理论 

R – ne
－

  O                      (3-10) 

R 表示氧化还原对的还原态，O 表示氧化还原对的氧化态。当惰性电极插入含有氧化还原对的溶液

中并施加一可使氧化还原对中的还原态发生电极反应时，电子向电极转移，产生的电流，电流的大

小可表示为： 

i = nFAm0(C0
*
-C0)                        (3-11) 

n 为被转移电子数；F 为法拉第常数；A 为电极表面积；m0 表示氧化还原对的还原态的传质系数；

C0
*表示还原态在本体溶液中的浓度；C0表示还原态在电极表面上的浓度。 

通过人为增加电极电位，电极表面的还原态被氧化的速率增加，直至电极表面还原态浓度降为

零，此时由还原态被氧化的电流最大，即 

il= nFAm0 C0
*
 

式中 il 表示还原态被氧化的极限电流，其大小与其在本体溶液中的浓度有关。将电极表面氧化还原

对的氧化态和还原态浓度代入能斯特方程(式 19)得到 

                                                                (3-15) 

 

 

当 i=il/2, 式(3-12)变为 

                                                                       (3-16) 

 

该方程表示测定的氧化还原对的峰电位。由于不同物质的传质系数相近，可近似地认为上式第二项

为零。即测定的峰电位近似于氧化还原对的标准电位。根据电流范围可以确定氧化还原对对氧化还

原电位的控制范围。 

图 3-1 为 Fe
3+

/Fe
2+和 Mn

2+
/MnO2的伏安曲线。由图可以看，不同氧化还原对对氧化还原电位的

控制能力不同。利用这张图可以理解沉积物中 MnO2 可以维持沉积物氧化还原电位较高，但范围较

窄；Fe
3+

/Fe
2+在较低氧化还原电位条件控制沉积物的电位，但控制范围较宽。与 Ag-AgCl 比较，在

pH 为 7 时，Mn
2+

/MnO2 对氧化还原电位的缓冲区间在 0.50-0.59mV 范围；而在 pH 为 5 时，Fe
3+

/Fe
2+

对氧化还原电位的缓冲区间在 0.31-0.49mV 区间。在实际的氧化还原电位测定过程中由于铂电极不

可能是真正意义上的惰性电极，得到的缓冲区间比这个值小。 

沉积物环境中，还有许多类似的氧化还原电位控制体系。如在强还原条件下，硫体系是重要的

控制体系。由于一些氧化还原电位控制体系的标准电位非常接近，在实际中，可能出现几个体系同

时控制沉积物的氧化还原电位，正是由于这一现象往往使得沉积物，特别是近界面沉积物的氧化还

原体系极其复杂。表 3-3 为沉积物氧化还原电位变化区间与控制体系的关系。 
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图 3-1 Fe
3+

/Fe
2+和 Mn

2+
/MnO2的伏安曲线 

 

表 3-3 沉积物氧化还原状态区分 

氧化还原状态 Eh 范围（mV） 主要氧化还原反应 

氧化条件 >400 氧占主导，电对以氧化态为主 

弱还原条件 400~200 O2， NO3
- 和 Mn4+被还原 

中度还原条件 200 ~-100 Fe3+被还原，有机还原性物质出现 

强还原条件  < -100 SO4
2-，CO2 和 H+被还原 

三、体系多样性 

氧化还原体系是沉积物中一切给出电子的物质（还原剂）和相应的接受电子的物质（氧化剂）

的总称。可分为无机和有机体系两大类，前者包括氧、铁、锰、氮等诸体系，后者是一类组分复杂

和化学活性不同的有机化合。它们的数量是氧化还原过程的容量因素，其形态及氧化态和还原态的

相对比例决定着强度因素。 

沉积物中的氧主要来自大气向水体扩散的溶解氧、水生植物根系分泌以及水体中漂浮植物（包

括菌类）的光合制氧等。在大气中，其扩散速率为 2.05×10
-3

 dm
2 
s

-1，而在水中，则降低至 2.26×10
-7

 

dm
2 
s

-1。因此，当沉积物存在一定量的还原性物质时，使得沉积物在单位面积上的耗氧速率（SOD）

超过氧在水中的扩散速率时，沉积物的缺氧就必然发生。由于大多数还原性物质是来自就近沉降的

沉积物，因此，表层沉积物是沉积物缺氧最易发生的层位。在氧占主导、电对以氧化态为主的氧体

系与氧化还原电位关系可用 Eh = 0.82 + 0.0151log[O2]来表述。 

氮在沉积物中的主要有 NH4
+、N2、NO、N2O、NO2和 NO3

-等氮价态从-3~+5 间不同的 6 个形

态。由于各形态氮在沉积物中的含量不同，在不同条件下可组成相应的氧化还原对。主要氮形态之
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间的关系如图 3-2。 

 

图 3-2 沉积物中的氮形态及相互转化条件 

沉积物中的锰体系含量仅为氧化铁含量的十分之一以下。主要以 Mn
2+、Mn（Ⅲ）与 Mn（Ⅳ）

形态存在。由于不同价态锰之间发生同晶置换，导致一系列锰氧化物及其水合物的存在。因此，尽

管沉积物中锰含量较低，但可能存在的氧化锰矿物的类型远比氧化铁多。氧化锰是沉积物中最易受

环境影响的一类氧化物矿物，其活性高于氧化铁，即在同样 pH-Eh 条件下，锰也易形成为水溶态。

例如在 pH 为 7.0 和 Eh 为 400mV 时，水溶性锰可超过 100mg/升。主要变化过程为在沉积物有机质

参与下氧化锰被还原，使部分锰形成水溶性锰，其后又经（生物的和非生物的）氧化作用而沉淀。 

沉积物中的铁体系中的形态大多以铁氧化物及水合物的形式存在。主要矿物有磁铁矿、蓝铁矿、

菱铁矿、赤铁矿等。三价铁与二价铁组成的氧化还原对可由下图 3-3 中铁的地球化学过程推断。 

 

   

图 3-3 沉积中的铁的地球化学过程 
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沉积物中有机还原体系较无机体系复杂得多，以碳水化合物和含氮、硫有机物质嫌气分解产物、

微生物细胞及其代谢产物为主。有机还原性物质的还原性通常强弱取决于有机物料的有机还原性物

质的组成。有机还原性物质还具有较强的络合能力。其氧化还原反应通常为不可逆反应，在自然条

件一般不稳定，易与氧化物质反应。尽管有机物料的来源不同，但有一些有机还原性物质的标准电

位却可相同。图 3-4 为几种水生植物死亡产生的有机还原性物质的伏安图谱，由图可见，有机还原

性物质的还原性较无机体系（图 3-1）的还原态强。有机物料来源不同。产生的有机还原性物质的组

成不同。就 M. flos-aquae （蓝藻）而言，死亡分解产生的有机还原性物质达 6 种，最具还原性的有

机物质的标准电位为-0.28mV(vs. Ag-AgCl)，远低于无机体系的还原态。大多数有机还原性物质的标

准电位<0.25 mV(vs. Ag-AgCl)，表现出较强的还原能力。因此，当铁体系的有效氧化态被消耗时，

沉积物氧化还原电位主要为该类物质控制。 

 

图 3-4 沉积物中不同有机还原性物质（植物残体）的伏安曲线 

 M, P, V, L 和 E 分别表示 M. flos-aquae（水华鱼腥藻）, P. crispus（菹草）, V. natans（苦草）, L. trisulca

（品萍） 和 E. crassipes（凤眼莲） 的残体。 

四、生化过程偶联  

沉积物中氧体系、氮体系及硫体系的化学过程主要在微生物参与下完成已被人们认识，但就沉

积物氧化还原反应的中心化学—铁体系还原，过去一直存在争议。早期研究表明，微生物在有机质

代谢过程中可以酶促还原Fe(Ⅲ)，但地球化学和微生物学领域的权威通常认为，沉积物中Fe(Ⅲ)还原

主要是非生物还原过程。这种结论是基于以下三点：①某些条件下有些有机物质可以还原Fe(Ⅲ)氧化

物；②Fe(Ⅲ)氧化物还原是可逆的，可用Eh和pH的函数精确模拟；③没有发现能有效偶联有机物质

氧化与Fe(Ⅲ)还原的有机体。因此，在相当一段时间内，铁氧化物化学还原的观点占主导。 

近年来，随着偶联有机物质氧化与Fe(Ⅲ)还原微生物（铁还原性微生物）的发现。生物还原被认

为是铁氧化物地球化学的重要过程。该过程中，铁还原微生物以Fe(Ⅲ)氧化物为电子受体，氧化沉积
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物中的有机物质获得能量，维持自身的生命活动。因此，铁氧化物的生物还原是一个主动过程。这

一过程不仅具有重要的生态学意义，同时也表现出潜在的环境学意义。如铁还原性微生物可以利用

氧化物为电子受体，将难降解的有机污染物氧化成二氧化碳；另外，铁还原性微生物也可以利于一

些高价重金属离子为电子受体，将其还原，改变其毒性等。 

最先发现的铁还原细菌是金属还原地杆菌Geobacter metallireducens。自上世纪80年代后期，多

种以Fe(Ⅲ)为末端电子受体的细菌被分离和鉴定，其中包括与多种底物氧化相偶联的Fe(Ⅲ)还原细

菌，例如与短链脂肪酸氧化相偶联的Fe(Ⅲ)还原菌、与H2氧化相偶联的Fe(Ⅲ)还原菌和硫氧化-Fe(Ⅲ)

还原细菌等。这些铁还原细菌主要从沉积物（包括地表以下）中分离获得。 

铁体系还原与生物偶联途径主要有： 

1.铁还原细菌与氧化物的直接接触。  电子在介质中的直接传递距离实际很有限，在沉积物中

当微生物要将有机物质代谢释放出的电子传递到铁氧化物表面时，微生物的细胞膜必须紧贴铁氧化

物，只有这样电子才有可能被铁氧化物接受（如图3-5）。 

 

图 3-5 直接接触条件下铁还原细菌还原铁氧化物的模型 

 

2.铁还原细菌溶解铁氧化物。  以这种方式氧化有机物质的铁还原性微生物有一种特异功能，

可以解决电子传递需要微生物体与铁氧化物接触的问题。微生物通过代谢生产一些对Fe(Ⅲ)具有较强

络合能力的有机物质，并释放到溶液中。这些有机物质被铁氧化物吸附后，促进铁氧化物溶解，并

沿着电化学梯度方面扩散到微生物细胞膜表面，接受来自有机物质降解释放的电子（图3-6）。因此，

加入Fe(Ⅲ)络合剂可显著地提高电子的传递效率，相应地有机物质的氧化效率也大有提高。 

3.电子梭（electron shuttle）物质协助电子传递。  沉积物中有些微生物可充分利用一些电化学

反应可逆性极强的有机物质作为电子梭。铁还原微生物将氧化有机物质释放出的电子转移到氧化态

的电子梭中，电子梭得到电子后被还原，并通过扩散作用到达铁氧化物表面，失去电子，使铁氧化

物还原, 自身则被氧化。电子梭如此反复地穿行在微生物与铁氧化物之间，使有机物质氧化释放的

电子源源不断地传递到铁氧化物（图3-7）。当前已发现的电子梭物质主要有腐殖质、1，4苯醌

（ 1,4-benzoquinone ）、 亚 甲 基 蓝 (methylene blue) 、 甲 基 紫 精 (methyl viologen) 和

anthraquinone-2,6-disulfonate等。判断一种物质是否具备传递电子能力的标准是：首先，该物质的氧

化态具有较高的氧化还原电位。这样它极易接受来自微生物传出的电子；其次，该物质的还原态具

有较强的还原性，当遇到铁氧化物时，能够将电子传递出去；第三，该物质应该对铁氧化物、微生

物具有弱的亲和力，这样才能保证长时间内电子传递的有效性。 
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图 3-6  Fe(Ⅲ)螯合剂存在条件下铁还原细菌还原铁矿物的模型 

 

 

图 3-7 电子梭存在条件时铁氧化物生物还原（以腐殖质为例）的模型 

     

4. 电子通过微生物鞭毛传递  一般认为微生物鞭毛的功能主要是有利于细菌运动，具备抗原

性，起粘附作用等。但有一些铁还原细菌的鞭毛是为电子传递而生。Lovley et al. 指出Geobacter 

sulfurreducens的鞭毛可充当生物微电线在细胞表面和铁氧化物之间传递电子（如图3-8所示，箭头表

明了鞭毛的位置）。失去鞭毛的Geobacter sulfurreducens突变株能与结晶态铁接触，但是不发生铁还

原，生物量随时间延长而下降。若延胡索酸盐作为电子受体，突变株可以生长。这一结果肯定了鞭

毛在电子传递中的作用。使用原子力显微镜研究被固定的细胞鞭毛，发现鞭毛由一种未知的平整的

球状蛋白组成。在尖端施加电压时，鞭毛上有强烈的电流响应，施加正电压产生正电流，而施加负

电压产生负电流。去除鞭毛蛋白后不产生电流响应。对其它细菌（Shewanella oneidensis 或非金属还

原性Pseudomonas aeruginosa）的鞭毛做类似实验，并没有发现相似的现象。可见，并非所有微生物

的鞭毛具备电子传递功能。就氮体系与硫体系的氧化还原过程，生物过程也起着极为重要的作用。 
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图3-8 利用鞭毛传递电子的铁还原细菌（Geobacter sulfurreducens）   

五、电位与酸度偶联  

沉积物中的氧化还原反应总伴随着质子的参与。沉积物的酸碱度主要通过改变氧化还原对的形

态而影响决定氧化还原电位。反之，氧化还原电位的变化也可以在 pH 变化中得到体现。因此，沉

积物氧化还原电位与酸度存在内在的联系。在反应： 

Ox + ne- + mH+  Red                                      (3-17) 

在 25℃时，氧化还原电位与 pH 的关系被推导 

Eh = E
0
 + 

n

m

d

Ox

n
059.0

)(Re

)(
log

059.0
 pH                      (3-18) 

如果反应过程中被转移的电子数与参加反应的质

子数的比例为 1，那么单位 pH 变化引起氧化还原电位

的变化为 59mV。在实际中，由于获得的氧化还原电位

是混合电位及沉积物的缓冲，这一关系有可能被观察

到。图 3-9 为滇池沉积物在氧化还原电位升高过程中

pH 的变化。可以看出，升高沉积物的氧化还原电位可

导致 pH 下降；反之，随着 pH 升高，氧化还原电位下

降。当氧化还原电位升高到约 200mV 后，进一步升高

沉积物的氧化还原电位，pH 不降反升。主要原因是在

二价铁被氧化后，沉积物的氧化还原缓冲体系主要由

锰氧化物和氮体系控制，但这两者在沉积物中的含量

较少，被氧化产生的质子不足以维持沉积物 pH 下降。

相反，二价铁氧化产生的质子被沉积物中碳酸根等消

耗。 

第二节 缺氧驱动下沉积物敏感元素体系还原过程 

    沉积物界面是水体中最为活跃的区域。随着有机物质在沉积物界面的降解，氧被逐渐消耗，这

样其它氧化体系则相继被还原，界面沉积物的性质也将被改变，通过沉积物-水界面的物质循环过程

 

图 3-9 滇池沉积物氧化还原电位与 pH 的关系 

pili 
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必将受到影响。不同氧化体系在沉积物界面还原过程主要取决于沉积物系统的自身性质，到底何种

微生物参与将取决于沉积物氧化体系的主导元素物质。 

一、氧体系 

沉积物界面的氧主要来自上覆水，即当水体溶解氧不完全饱和时，氧在湖-气界面通过分子扩散

作用向水体溶入。但一些水质较好，透明度较高的湖泊，沉积物界面也附生着一定量具有光合作用

的微生物和藻类，光合作用是该类湖泊沉积物界面氧的重要来源。由于在沉积物介质中的扩散速率

较慢，氧实际主要富集在沉积物上部一狭窄薄层 (0－6mm)内（图 3-10）。在该区域内，随着沉积物

深度的增加，氧的扩散速率迅速下降，主要消耗过程是生物呼吸和化学还原。 

在表层沉积物中，生活着大量的微生物和底栖动物

等，它们的生命活动需要耗氧。在同一层沉积物中，还存

在一定量的还原产物，如 S
2-、Fe

2+、Mn
2+等，该类物质也

要消耗部分氧。因此，当氧供应受阻时，表层沉积物中氧

浓度会迅速下降。上述沉积物界面氧的主要化学过程可以

用图 3-11 的电化学过程来描述。当沉积物界面氧化还原

电位较高（>1.0mV）时，沉积物界面中的氧化还原体系

的氧化态占主导，氧的消耗量小，同时光合微生物则利用

沉积物界面富集的营养物质，进行生命活动，将水氧化，

生成 O2，此时，沉积物界面氧浓度升高；当光合作用降

低时，氧供应受阻，由于生物呼吸的消耗，上覆水中氧扩

散仍不能满足好氧生物对氧的需求，生命活动受抑制。作

为替代的将是一些嫌气生物，并产生大量还原性的物质。

此时，有限的氧将从还原性物质那里得到电子，还原成

H2O。此后若有机物质丰富，其降解释放的电子可使水中

氢还原，产生氢气。 

 

二、硝酸盐体系 

硝酸盐对沉积物氧化还原电位的控制一般可维持

在>200 mV 的范围。硝酸盐在沉积物中含量较低，特别是在

富营养化时间较长，有机碳含量较高的沉积物更是如此。硝

酸盐对电位的控制常与高价锰氧化物一道，共同维持沉积物

的氧化还原电位在一个较弱的水平。沉积物界面中硝酸盐主

要来源于硝化作用。有机氮和铵离子在硝化细菌的参与下被

氧化成硝酸盐。当氧含量较高时，硝化细菌将利用氧为电子

受体，氧化沉积物中的铵离子，生成硝酸盐。由于氧在沉积

物中主要分布在表层，且硝化作用需要氧的参与，所以硝酸

根也主要分布在沉积物的表层（(0－3mm)），表现出明显的界面特征（如图 3-12）。在上覆水中，硝

酸盐的浓度较高，一般可达 1.5mg/L。而在富营养化水体，则硝酸盐的浓度远低于该值。硝酸在表层

沉积物中的含量分布与沉积物的生物-化学性质有关系。当表层沉积物附生一定量的光合微生物时，

光合作用能明显提高沉积物中的氧，相应地硝化作用被促进，表层沉积物中硝酸盐的含量较高。相

反，表层沉积物中的硝酸盐多因反硝化作用被消耗，得不到补充而降低。 

 

图 3-10 沉积物界面含氧层分布 

 

图 3-11 沉积物界面氧行为与电位的关系 
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尽管硝酸根对电子的亲和力较高，但在自条件下，

其还原过程主要在微生物参与下进行。硝酸盐在沉积物

中主要还原路径为 NO3
－

→NO2
－

→NO →N2O →N2↑。最

终的还原产物为氮气。因此，沉积物界面中硝酸盐的还

原过程是一个脱氮过程。该过程对于富营养化湖泊而

言，尤为重要，是进入湖泊氮迁出水体的重要途径之一。

然而，由于该过程主要发生在沉积物表层的好气界面与

厌气界面的交汇处，且好气界面中的硝酸盐含量受氧供

应的影响，进入水体的氮由该途径迁出的效率往往较

低。 

图 3-13 为滇池表层沉积物中的还原过程。沉积物

中的铵态氮在硝化细菌作用下被氧化成硝酸盐。随着反

应时间的增加，铵态氮迅速地下降。相应硝态氮的浓度增加。与此同时，硝态氮的还原开始发生，

但反应速率较硝化作用慢。随着时间的增加，硝酸盐的浓度开始升高，以至达到最大值。以后则随

着时间的增加而迅速下降。反硝化作用的强度从获得的数据看，似乎要较硝化作用低。但从脱氮过

程来看，该过程应该与硝化过程同步。主要原因亚硝酸盐是硝酸盐还原的中间产物，在沉积物中的

浓度还与其下一级反应（氧化氮生成）速率有关。该结果进一步说明硝酸盐在表层沉积物中具有极

强的氧化性，很容易通过反硝化作用被还原。 

三、锰体系 

沉积物中的锰可以区分为水溶性锰、交换态锰、易

还原锰和难还原锰。易还原锰主要以氧化物的形式存

在。氧化锰具有较强的氧化能力，其还原产物以二价锰

为主。因二价锰在沉积物中不易被氧化，既使在氧化还

原电位较高的沉积物中仍可以有部分锰以二价的形式

存在。在有机质含量较高的沉积物，部分二价锰可以络

合态的形式存在，抗氧化性更强。氧化性锰的主要还原

路径如图 3-14：首先四价锰氧化物将二价锰吸附在表

面，通过反歧化反应，生成三价锰；三价锰再利用来自有机质和亚硝酸盐等中的电子，被还原成二

价锰。由于沉积物中存在大量的二价锰，且二价锰与四价锰作用生成的三价锰具有极强的氧化性，

一般来说，湖泊沉积物中锰氧化还原电位的控制作用应该较小。再者，二价锰向四价锰转化要求以

氧化性更强的自由基为电子受体，因此，在沉积物条件下还原成四价锰的比例不会太高。 

锰体系的还原也具有界面特征，即主要发生在沉积物与

上覆水交汇的沉积物微小区域。原因是易还原性氧化锰存在

需要较高的氧化还原电位。当氧化还原电位过低时，易还原

性氧化锰将从有机质、亚硝酸盐和亚铁等获得电子被还原，

因此易还原性氧化锰不能长时间存在于氧化还原电位较低的

环境中。在沉积物界面，从上覆水体扩散的氧一方面可氧化

一些还原性物质，切断诱导易还原锰还原的电子源，利于易

还原锰存在；另一方面可将三价锰氧化成四价，利于易还原

锰的形成。 

基于这些因素，沉积物界面锰体系控制的氧化还原过程影响可以忽略。这一推断可以从滇池、

巢湖和太湖沉积物易还原锰的形成过程得到证实（图 3-15）。易还原锰在还原条件下（氧化的起始阶

 

图 2-12  NO3
-在沉积物界面的含量分布 

 

图 3-13 滇池沉积物界面几种形态的变化 

 

图 3-14 沉积物界面锰的主要地球化过程  
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段）在表层沉积物的含量较低，约为 2.2-7.2mg/kg，在溶液中就更少，远低于 1.0×10
-5

M（高于此值

时对氧化还原电位将会有贡献）。湖泊沉积物类型不同，还原条件下易还原锰的数值也不同。不难发

现巢湖最高，太湖次之，滇池最低，这与沉积物的污染性质的差异有关。滇池沉积物主要源于流域

富含锰的土壤，易还原锰应比其它两湖泊高，不过滇池沉积物中有机质的含量也较其它两湖泊高。

根据锰的循环过程分析，这些有机质有利于易还原锰还原，剩余的易还原性锰则少。 

对太湖、滇池和巢湖研究，随着表层沉积物氧化，易

还原锰含量变化也因沉积物的类型不同而不同（表 3-4）。由

于氧化还原体系的组成、形态及含量的不同，沉积物氧化还

原状况各异。就富营养化湖泊而言，初级生产力的提高，大

量有机碳的赋存，湖泊沉积物的氧化还原电位下降，以趋于

相对稳定，并表现出各自特征。在整个氧化过程中，滇池易

还原锰含量最稳定，不受氧化的影响；巢湖则在氧化较长时

间后，易还原锰含量才略有增加；太湖中的易还原锰的变化

趋势则明显不同于滇池和巢湖，从一开始就一直上升。不同

沉积物中易还原锰的变化差异仍可用沉积物污染程度解释。

由于沉积物缺氧，大量还原性物质产生。当沉积物氧化时，

这些还原性物质较二价锰容易被氧化，相应地，易还原锰的

形成受抑制。另一个可能原因是易还原锰在形成过程中，参与了有还原性物质的氧化。尽管易还原

锰可在氧化过程中形成，但生成的易还原锰又通过反歧化生成三价锰，催化还原性物质的氧化而被

消耗。对沉积物活性锰变化过程分析说明，巢湖、滇池表层沉积物中还原性物质的含量较太湖要高。 

 

表 3-3 三湖泊主要氧化物质的再生容量 

氧化时间  

（天） 

滇池  太湖  巢湖 

Mn(IV)  

eq/g DW 

Fe(III) 

meq/g DW 

SO4
2– 

meq/g DW 
 

Mn(IV)  

eq/g DW 

Fe(III) 

meq/g DW 

SO4
2– 

eq/g DW 
 

Mn(IV)  

meq/g DW 

Fe(III) 

meq/g DW 

SO4
2– 

eq/g DW 

2 3.8 0.16 0.17  14. 7 0.14 0.6  0.18 0.17 8.9 

6 6.0 0.24 0.36  48.1 0.21 1.3  0.18 0.18 21.5 

10 0.9 0.26 0.40  51.2 0.27 7.6  0.20 0.21 24.4 

14 5.8 0.27 0.42  68.3 0.28 7.6  0.21 0.21 25.4 

18 5.4 0.26 0.43  115.2 0.28 18.1  0.22 0.22 35.8 

 

四、铁体系 

铁氧化物的还原主要发生在沉积物-水界面的现象通过简单实验就可证实。将铁还原细菌接入无

定形 Fe(OH)3 悬液，混合均匀，静置培养可以发现，在铁氧化物—水界面出现黑色物质（Fe3O4）。

随着培养时间的增加，黑色物质的数量不断增加（图 3-16）。由于铁还原细菌生长需要营养物质，同

时代谢活动会产生一些物质，因此铁氧化物还原过程可能与铁还原细菌有关。无定形{Fe(OH)3}x 带

有部分正电荷且表面积较大，铁还原细菌与无定形 Fe(OH)3作用时，大部分被{Fe(OH)3}x吸附沉淀，

使上覆水无定形{Fe(OH)3}x较少，铁还原细菌的生命活动受抑制。因此，铁还原细菌在沉积物-水界

面垂向分布不均一，受{Fe(OH)3}x 胶体在水相和沉积物表层分布位置的影响，铁还原细菌在上覆水

中少，在底层的多。从生成的 Fe3O4 区域来看，活性较高的铁还原细菌主要分布在沉积物—水界面

上。由于 Fe(OH)3对一些营养物质具有较强的吸附能力（如磷、微量元素等），当界面形成后，营养

物质的活度分布将不可能均一。由于沉积物间隙水中营养物质的有效性相对低，上覆水中营养物质
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图 3-15 界面持续氧化中活性锰变化 
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的有效性则较高，处于沉积物—水界面的营养物质有效性则介于两者之间。当界面上的营养物质被

消耗后，上清液中的营养物质则将沿电化学梯度下降方向迁移，使界面中的营养物质得到及时补充。

因此，从营养物质与铁还原细菌的分布来看，沉积物—水界面是有利于铁还原细菌生长的场所。虽

然铁还原细菌的代谢产物可能抑制其自身的生命活动，但这种状态可能是短暂的，因为湖泊水体的

流动作用，使得界面上的产物向上清液迁移，减少了对细菌的抑制作用。 

    

由于高价铁氧化物的还原需要铁还

原细菌的参与，影响铁还原细菌生长的

因素都可能影响高价铁氧化物的还原效

率与程度。虽然沉积物中的 pH、温度甚

至氮磷供给效率等也会给铁氧化物还原

一定的影响，但这种影响并不是是主要

的。图 3-17 反映的是铁还原细菌催化铁

氧化物还原动力学过程。铁还原细菌为

化能细菌，其生命过程所需要的能量主

要来源沉积物中有机碳。铁还原细菌以

铁氧化物为电子受体，将有机碳还原并

获得能量。因此，沉积物中有机碳的性

质在很大程度上决定是铁氧化物还原效

率的主要因素。当简单有机分子乙酸为

电子供体时，铁氧化物在相当一段时间

内不被还原。既使被还原，还原速率也

很低。当还原接近平衡时，铁氧化物的

被还原率约 16%；当电子供体为天然有

机碳时，铁氧化物还原的速率明显增高。

反应达到平衡时，被还原率可达到

50-70%之间。有机碳的类型不同，铁氧化物的还原效率也不一样。由图 3-17 可以看出，L. trisulca （浮

萍）提供电子用于还原的效率要高于 M. flos-aquae (蓝藻) 和 V. natans (苦草)。当天然有机碳为电子

供体时，铁氧化物也可以进行纯化学还原，但其效率低，有机碳源的性质也明显地决定着还原效率。

在沉积物界面环境中，铁氧化物以生物还原为主。 

 

图 3-17 铁氧化物生物还原的动力学 

 

图 3-16 铁氧化物还原的界面特征观察 
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铁体系的有效氧化容量是决定湖泊沉积物氧化还原体系下从弱还原向强还原过渡的重要指标。

当氧体系、锰体系及硝酸盐体系被消耗后或几近消耗时，沉积物氧化还原条件则进入到由铁体系控

制阶段。在该阶段，沉积物的一系列性质仍能稳定在水生态系统的弹性范围。因此，铁体系的有效

氧化容量是决定生态系统弹性大小的重要因素。图 3-18 为氧化条件下中国三大湖泊沉积物中二价铁

的变化。由图可以看出，滇池、太湖沉积物中已存在大量的二价铁，表明铁体系的氧化容量已大为

降低；巢湖沉积物中二价铁的含量相对较少，但不能说明其仍有较大的氧化容量，因为总铁量较其

它两湖泊者低。随着表层沉积物氧化，二价铁也随之下降，说明铁体系的氧化容量增高。经计算，

沉积物条件下（3-18），滇池沉积物铁体系可增加的氧化容量为 3.2mgFe/kg 干物质。太湖者约为

4.5mgFe/kg 干物质。巢湖则为 4.0 mgFe/kg 干物质。表明太湖和巢湖现阶段下，沉积物铁体系控制的

氧化还原条件较滇池的弹性变化大。 

 

五、硫体系 

硫体系中硫在沉积物中的还原也主要在微生

物的参与下进行。当铁体系中的有效高价铁被还原

后，沉积物中的硫酸盐将作为电子受体氧化有机

碳，其最终产物为硫离子（S
2-）。硫离子可与多数

金属作用形成沉积,因此，当硫体系承担对沉积物

氧化还原条件维持作用时，不断输入的外源硫酸

盐，会在沉积物中还原成硫并赋存于沉积物中，由

于 S
2-过度地积累会产生 H2S（g），因而会影响沉积

物的生态功能。所以，沉积物的富硫过程也就是硫

酸盐的还原过程。 

硫离子对电子的亲和力较弱，当与其它对电子亲和力相对较高的物质共存时，硫离子所带电子

很容易被夺去。因而，当沉积物中有大量硫离子存在时，其生物膜上的一些电子转移过程将受到影

响，表现出硫离子的毒性。图 3-19 为不同湖泊表层沉积物中硫酸根含量与氧化过程的关系。根据硫

酸根的变化，可以推导出沉积物中其它硫形态的变化，从而了解沉积物的氧化还原性质。从图可以

看出，还原条件下，太湖和滇池表层沉积物中硫酸根含量较低。硫酸根在硫系统中是电子受体，且

其还原还需要微生物参与，因此，仅从沉积物中硫

酸根含量的多少并不能说明沉积物氧化还原程度

的深浅。但一般随着沉积物氧化时间的增加，硫酸

根的含量会发生变化。在滇池，沉积物随着氧化时

间的增加，硫酸根也增加，到第 8 天时已基本达到

平衡（图 3-19）。此时，沉积物中的硫酸根硫可达

4.8mg/g。 根据初始沉积物中硫酸根的量，可以计

算出，滇池沉积物中有约 4.0mg/g 中硫酸根源于其

它形态硫氧化而来。可见，滇池沉积物的氧化还原

状况主要由硫体系控制，这也反映滇池沉积物污染

十分严重。太湖和巢湖表层沉积物氧化虽然也提高

了硫酸根的含量，但数量很有限。说明在硫体系并

非为氧化还原状况的主要控制体系中，沉积物的污

染较轻。 

相对于锰的氧化容量再生能力较弱而言（图
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图 3-18 界面持续氧化中二价铁变化 
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图 3-19 界面持续氧化中硫酸根变化 
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3-15 和表 3-3），滇池沉积物中高价铁和硫酸盐则处于非常强水平，表明滇池沉积物的氧化还原状态

可能主要由铁体系和硫体系调控。根据共同再生氧化容量变化可判断，在沉积物氧化-还原交替过程

中，当交替强度低时，铁体系与硫体系的再生氧化容量相当。但在沉积物的再还原时，由于较高的

标准电位，铁体系对氧化还原状态维持的贡献较硫体大。而当交替强度高时，硫体系的贡献要大于

铁体系。在太湖，硫体系对氧化还原状况的贡献可以忽略，说明沉积物的氧化还原状况良好。由于

铁体系的再生氧化容量远高锰体系，因此，在沉积物氧化-还原交替过程中，铁体系为氧化还原状况

的主要维持者。而在巢湖，锰体系的贡献最大。由此可见，三大淡水湖中，巢湖的氧化还原状况最

好，太湖次之，滇池最差，这也大致反映沉积物的污染状况的差异。 

 

第三节  沉积物界面氧化还原影响下的物质行为 

    沉积物界面存在着湖泊水环境中最为剧烈的物质转化与迁移过程，其中氧化还原反应是影响该

过程的重要因素之一。在不同的氧化还原条件下，沉积物的物理化学性质可发生着一系列的改变，

如 pH、溶液组成，生物多样性等，这些变化势必对沉积物中的物质行为产生影响。这其中作为水生

植物生长必需的营养元素氮和磷，在影响水环境质量及湖泊初级生产力等方面，扮演着极为重要角

色，其在沉积物界面氧化还原影响下的迁移转化行为，也最值得关注。 

一、水溶性磷 

水溶性磷是湖泊生态系统最为有效的磷形态。源于外源的磷大多以悬浮态颗粒的形式沉降并赋

存于沉积物中，并通过水溶性磷的形式与上覆水中的磷交换，保持着动态平衡。当沉积物氧化还原

性质发生改变时，这一平衡将被打破，磷的迁移方向也将随之改变。传统观点认为，沉积物氧化还

原电位高，会利于沉积物对磷的吸附，水体中水溶性磷浓度就降低。反之，沉积物释放磷，水溶性

磷浓度高。就长时间富营养化湖泊而言，沉积物中富集了大量有机碳，长期处于厌氧状况，其性质

可能与氧化还原电位交替变化者不同，氧化还原电位与水溶性磷的关系更为复杂。对上世纪 80 年代

就进入富营养化的太湖而言，沉积物的研究结果与传统观点一致，即随着沉积物的持续氧化，水溶

性磷浓度呈逐渐下降趋势，其原因有以下几点：一是亚铁(Fe
2+

 )氧化为高铁(Fe
3+

 )，使部分水溶性磷

被吸附；二是氧化使沉积物 pH 降低，增加非还原性物质（铝氧化物）的表面正电荷增加，利于水

溶性磷吸附；三是氧化导致一些水溶性有机物质分解，降低了水溶性吸附的竞争强度，利于水溶性

磷。但是，对于滇池和巢湖则得出了相反的结果，即随着沉积物的持续氧化，水溶性磷的浓度持续

上升，表明氧化导致沉积物对磷的吸附容量下降。可能的解释是，这两个湖泊的沉积物富集了较多

的磷，磷的饱和度高；另一可能原因是滇池、巢湖沉积物的有效还原容量较太湖高，这可以从二价

铁及硫酸盐生成量（图 3-18 和图 3-19）等结果得到部分解释。一般而言，沉积物在还原状态下的吸

附容量高于氧化状态，当还原性物质被氧化时，沉积物的吸附容量就会降低，原来吸附的磷会被释

到溶液中。 
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二、交换性磷 

交换性磷被认为是湖泊生态系统潜在的有效磷源。是一种被表层沉积物颗粒通过电性吸附，易

与中性盐交换的一种磷形态。交换性磷直接与水溶性磷保持着平衡，可为生物利用。交换性磷与表

层沉积物矿物组成、体系 pH、溶液组成等因素有关，其中，氧化还原状态是影响沉积物交换性磷的

重要因素。 

由于沉积物性质的不同，交换态磷的含量也不一样。在还原条件下，滇池表层沉积物中交换性

磷最高，其次是太湖，巢湖最低。例如在滇池沉积物中，交换性磷可达 µg/g，而在太湖和巢湖

则分别达到 0.1µg/g 和 µg/g。结合水溶性磷的变化（图 3-20）可以看出，该三个湖泊沉积物

对磷的吸附机理还是有很大不同的。滇池表层沉

积物水溶性磷最高，交换性磷也高；巢湖是水溶

性高，但交换性磷却低；太湖则是水溶性低，而

交换性磷高。说明太湖表层沉积物对磷的亲和力

不仅比巢湖大，甚至比滇池也大，也即在表层沉

积物还原体系未被扰动和破坏的情况下，太湖沉

积物对交换性磷具有更大的缓冲能力。根据沉积

物对磷吸附饱和度与磷的吸附百分率及水溶性磷

浓度的关系，可以判断，还原条件下，太湖沉积

物对磷的吸附远没有饱和。 

 

    随着沉积物氧化过程的持续，交换性磷的变

化趋也会各不相同。滇池和巢湖沉积物交换性磷

的变化是随着氧化时间的增加而增加，太湖则是

略有减小（图 3-21）。当滇池沉积物被氧化 18d 时，

交换性磷可达 µg/g，是起始阶段的 4 倍。尽

管巢湖沉积物被氧化时，可交换性磷在 18d 时的

量是起始阶段 7 倍，但绝对数量却比较少，仅为

µg/g。 

三、铁氧化物结合磷 

磷与铁氧化物结合是沉积物中磷赋存的主要

形式之一。这些磷的生物有效状态直接与沉积物

的氧化还原性质有关。当铁氧化物为氧化还原电

位控制体系时，铁氧化物还原生成的二价铁会同磷酸根反应，生成沉淀，使得铁氧化物对磷的固持

容量增加。然而，二价铁磷在沉积物中并不稳定，易受天然有机配体、硫离子等多种因素的影响，

因此铁体系的有效氧化容量被消耗时，沉积物间隙水中磷的浓度将增加。图 3-22 为铁体系为控制体

系时，水溶性磷与铁体系还原的关系。当铁体系还原到一定程度时，水溶性磷会下降到不能被检测

的水平。此时沉积物对磷的吸附容量增加了。 

虽然富磷的沉积物中铁氧化物被氧化后，三价铁对磷的亲和力较二价铁强，但这种亲和力与二

价铁能与磷酸根形成沉淀相比，对水溶性磷含量的影响要小得多（图 3-23）。 
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图 3-20 界面持续氧化中水溶性磷变化 
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图 3-21 界面持续氧化中交换性磷变化 
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图 3-22 铁氧化物还原与水溶性磷的关系 图 3-23 二价铁氧化与水溶性磷的关系 

 

铁磷对持续氧化的响应与沉积物的性质有关（图 3-24）。滇池沉积物在还原状态含有较高的铁

磷，其含量是太湖和巢湖的许多倍，这与滇池沉积物的铁含量较高，磷污染较重有关。随着持续氧

化时间的增加，铁磷含量在长时间内维持不变。当氧化时间超过 12d 时，铁磷才逐渐升高。巢湖铁

磷对持续氧化的响应是一开始就升高，并随氧化时间的增加而增加，明显不同于滇池的趋势。太湖

的铁磷响应似乎与氧化过程无关，原因是太湖沉积物磷污染较轻，铁氧化物与磷酸根作用远未饱和。

因此，即使铁氧化物的有效氧化容量上升，铁氧化物吸附的磷量也不会增加。 

 

 

 

四、硝态氮 

硝态氮在沉积物界面的迁移和转化是一

个复杂的生物地球化学过程，硝化和反硝化作

用共同决定硝态氮的归宿。硝化作用主要发生

沉积物界面，需要氧和微生物参加；反硝作用

则发生在沉积物界面与厌气层交汇的区域，是

硝态氮的还原过程。沉积物中的硝化系统，实

际也是一种氧化还原控制体系，因此，对沉积

物界面硝态氮容量和变化趋势的估算具有重

要的生态学意义。 

沉积物中的硝态氮主要源于氨态氮的氧

化和有机氮的矿化，沉积物性质的不同将对这一个过程产生较大影响。图 3-25 为表层沉积物持续氧

化过程硝态氮的变化过程。由图可以看出，湖泊不同，硝态氮的变化趋势各异。太湖和巢湖表层沉

积物中的硝态氮相对较滇池高。在持续氧化初期，硝态氮在两湖泊表层沉积物似乎呈下降趋势。可

能原因是，在氧化初期，表层沉积物的氧化还原电位相对较低，反硝化过程在起作用。该结果也说

明，太湖和巢湖表层沉积物具一定的脱氮潜力。随着氧化时间的增加，硝态氮的含量上升。其中巢

湖的上升速率高于太湖。 

硝态氮主要来自氨态氮的氧化和有机氮的矿化，两者的数量与硝态氮的生成速率有关。根据图

3-24 可以推断，太湖表层沉积物的氨态氮和有机氮的数量可能较巢湖者低，不过另一种可能性是与

硝化细菌的数量与组成有关。沉积物性质不同，硝化细菌的数量及组成应该存在一定的差异。滇池
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图 3-24 沉积物持续氧化过程中铁磷的变化 
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表层沉积物中的硝态氮明显地较另两个湖泊者低，还不到 0.1mg/g，说明滇池表层沉积物的环境条件

不如太湖和巢湖。随着氧化时间的增加，滇池沉积物中的硝态氮也逐渐上升。到第 8 天后，上升速

率明显加快。到 14 天时趋近于平衡。达到平衡时，硝态氮的含量增加了约 7 倍。可见，滇池表层沉

积物具备一定的脱氮潜力，但由于不利的氧化还原条件，这一潜力远未得到发挥。 

五、氨态氮 

氨态氮是氮体系中氮的最高还原态形式，也

是水生植物吸收氮的主要形态之一。沉积物由于

多呈中性或酸性，氨态氮多以铵离子形式出现，

可与二价铁离子作用形成金属络合物。当沉积物

铁体系的有效氧化容量较低时，铵离子通过与二

价铁的络合反应，使一部分 Fe-P 溶解，从而改

变着沉积物中磷的有效量。沉积物中的氨态氮主

要来自有机氮的矿化，当湖泊富营养化后，有机

氮在沉积物中的富集速率明显加快。因此，降低

沉积物中的有机氮或减少有机氮的矿化效率，被

认为是控制湖泊富营养化的一种有效策略。 

沉积物的中氨态氮与氧化还原的状况存在

密切的联系。氨态氮更易在还原条件下出现高含

量，另外，沉积物性质不同，氨态氮的含量也各

异。比如在太湖。滇池和巢湖沉积物中，滇池就更容易发生高氨态氮含量的现象，这可能与其污染

程度高有关。由于水体营养物质丰富，加之，四季气侯温和，初级生产力能长时间处于较高水平。

其中富含有机氮的有机物质在沉积物内部缺氧和厌氧下作用，更易趋向形成一定数量的氨态氮（图

3-27）。与滇池相比，太湖和巢湖表层沉积物的氨态氮较低。但巢湖要高于太湖。由此，从沉积物中

的氨态氮来看，滇池的污染程度高于巢湖，而巢湖又高于太湖。 

随着沉积物的氧化，表层沉积物中的氨态氮发生改变。在滇池沉积物表层，随着氧化时间的增

加，氨态氮含量呈增加趋势。这种增加应与有机氮的矿化，二价铁的氧化等因素有关。滇池表层沉

积物中总氮含量高，有机氮的比例较大。滇池沉积物中也存在大量的二价铁，铵离子可作为配位体

与二价铁形成络合物，当这些二价铁氧化成三价铁时，铵离子又被释放出来（图 3-27）。到第 8d 时，

滇池表层沉积物中的氨态氮则出现迅速下降。这

表明硝化反应已经开始，氨态氮在好气条件下被

被进一步活化了的化能硝化细菌氧化成硝酸盐，

获得能量供其生命活动。随着氧化时间的进一步

延长，滇池表层沉积物的氨态氮进一步下降到接

近太湖中的水平。该结果也从另一角度说明，沉

积物氨态氮较高的湖泊，通过提高沉积物中溶解

氧水平，可以达到降低水体氨态氮污染的目标。

对于太湖和巢湖表层沉积物的氨态氮从一开始就

随着时间增加而下降，只是下降速率较滇池（图

3-26）慢得多。原因是这两个湖泊沉积物中氨态氮

本身就不高，硝化作用相对较滇池要弱。 
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图 3-26 沉积物持续氧化过程中硝态氮的变化 
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图 3-27 沉积物持续氧化过程中氨态氮的变化 
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