
 

第八章  扰动作用下沉积物界面微环境氮的

迁移转化效应 
 

沉积物-水界面是湖泊中水相和沉积物相之间的过渡区，是湖内污染物赋存、迁移转化及发

生生物地球化学循环的重要场所，同时沉积物表层也是底栖生物的主要栖息地。由于水底生物

地球化学循环的有效层位与底栖生物活动层在垂向上具有高度的重合性，故发生于沉积物-水界

面的一系列复杂的物理化学反应(氧化还原、溶解沉淀、吸附解析、迁移转化等)，都有可能因底

栖生物活动影响而发生改变，这其中生物扰动对沉积物-水界面附近物质迁移转化过程的影响最

为引人关注(刘敏等，2007, 叶常明 1997)。另外，水动力物理扰动造成的底泥悬浮、水下光场

变化、溶解氧分布等物化条件的变化，也会间接地影响了沉积物-水界面的生物地球化学循环。

同时，还可能通过剪切力作用，改变水平流和垂直流特征，从而影响沉积物污染物的迁移能力。

氮的迁移转化是水体生态系统中最常见的一类重要物质的行为，在湖泊沉积物-水界面，氮的循

环过程极为活跃，而沉积物既可是湖泊氮的来源（底栖生物固氮、生理排泄），也可是氮的汇（底

栖生物摄食、底栖藻类的同化、底栖细菌的分解），同时还承担氮转化过程（如氨化、硝化、异

养氨氧化、硝酸盐异解过程等）主要载体功能。因此，水动力物理和底栖生物的扰动对氮在沉

积物-水界面行为的影响是多方面的 (Welsh 2003)，研究扰动作用对界面氮素迁移转化的影响，

对深入了解和掌握氮素界面循环过程具有重要的意义。 

第一节  底栖生物扰动对沉积物间隙水中氮分布影响 

在沉积物-水界面物质交换和迁移的过程中，界面上的扩散边界层是重要的影响因素之一，

扩散边界层的厚度和稳定性在一定的程度上控制着上覆水和沉积物之间的物质交换过程

(Boudreau and Jørgensen 2001)。通过分子扩散达到氮素的迁移，溶解态目标化合物一定存在浓度

梯度，并以物质浓度差 ΔC 为驱动，造成物质在介质中水平或者垂直迁移和扩散（可以 Fick 定

律描述）。因此，研究氮在沉积物-水界面的迁移，首先必须分析氮含量在空间上的分布、变化及

其原因和效应。底栖生物河蚬（Corbicula fluminca）、霍甫水丝蚓（Limnodrlius hoffmeristeoi）和

红裸须摇蚊（Propsilocerus akamusi）幼虫是我国富营养化湖泊中最常见的三种底栖生物，本节

以这三种典型底栖生物为为对象，讨论底栖生物扰动对沉积物间隙水中形态氮分布的影响。 

一、 氨态氮分布影响 

氨态氮（NH4
+）是最容易被水生植物利用的氮素形态之一，沉积物中有机氮的矿化作用等

能够产生大量的 NH4
+，且沉积物的厌氧环境可以导致有机氮的厌氧分解，但不利于铵态氮的硝

化氧化，因此，往往造成 NH4
+累积，因此，在不考虑某些极端条件（如藻类大量死亡分解及湖

泛、黑臭等异常情况）下，沉积物间隙水中的 NH4
+含量要高于上覆水，在分子扩散作用下，沉

积物中的 NH4
+向上覆水中迁移，增加上覆水体中 NH4

+含量，也因此造成以铵态氮为主要特征的

湖泊内源氮污染。 

将 12 根利用太湖大浦口沉积物制作的柱样分为 4 组，每组 3 根。第 1 组不添加生物，记为

对照组，后面三组分别加入个体大小一致、密度不同的河蚬（536、1072、1608 ind./m
2），分别

标记为低密度组、中密度组与高密度组。结果表明河蚬的扰动作用改变了间隙水中 NH4
+浓度分

布(p = 0.013)，但仅有低密度与高密度组之间存在显著差异(Tukey 检验，p = 0.008)，其它各组

之间没有显著差异（图 8-1）。同时 NH4
+浓度随时间发生显著波动(p < 0.001)。在各深度、时间

下，没有能够在对照样与各密度河蚬处理组之间发现显著差异（Tukey 检验）。因此，河蚬对间

隙水中氨态氮的影响是十分复杂的。 

河蚬的耐污和耐缺氧程度较霍甫水丝蚓、红裸须摇蚊幼虫等环节动物要低，一般生活于较

浅的好氧硝化层中，在其筑穴初期，对沉积物界面的破坏较大，但其稳定后即能相对“安定”

于某处，将身体埋于沉积物中，此种状态对沉积物的破坏非常小(刘月英 1979)。在河蚬的摄食、



 

呼吸的过程中，能够提高表层沉积物中溶解氧水平，增加表层沉积物含氧层厚度，从而促进硝

化反应速率，促进NH4
+的氧化，降低间隙水中NH4

+浓度(Matisoff et al. 1985, Mortimer et al. 1999)。

另外，生物的新陈代谢与微生物环境的变化同样会影响沉积物中的 NH4
+含量(Matisoff et al. 1985, 

陈振楼 et al. 2005)。河蚬可以通过虹吸管从水中滤食或通过斧足从沉积物摄食(Vaughn and 

Hakenkamp 2001)，河蚬会将代谢产生的营养盐、代谢废物和未利用的摄食一同排泄出来

(Hakenkamp, Ribblett et al. 2001)。河蚬排泄所释放的 NH4
+量十分可观，有研究显示每只河蚬每

小时可释放出 2-30 μg NH4
+
(Lauritsen and Mozley 1989, Nalepa et al. 1991)。另外由于河蚬扰动导

致溶解氧向沉积物侵入，加速沉积物中有机氮的好氧分解，其氨化分解产物主要以 NH4
+形式释

放出来，这些新生的 NH4
+可能扩散进入上覆水，或被表层沉积物硝化反应消耗，或被同化，剩

余的部分则会存留在沉积物中(陈振楼 et al. 2005)。上述复杂的氧化还原反应、生物代谢及迁移

过程可能是造成河蚬对间隙水中氨态氮分布影响情况复杂的原因。 
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图 8-1 河蚬扰动沉积物间隙水 NH4

+剖面 

（为表达清晰，图中仅给出了对照组与河蚬高密度组的结果。-1d 表示加入河蚬前一天，5d、10d、15d 分别表

示加入河蚬后 5、10、15 天。引自 Zhang et al. 2011） 

 

在引入红裸须摇蚊（Propsilocerus akamusi）幼虫前，各组沉积物间隙水 NH4
+浓度之间不存

在显著差异(p=0.458) （图 8-2）。引入红裸须摇蚊幼虫后，由于其生物扰动降低了间隙水中 NH4
+

浓度 ，与对照组相比，这种扰动导致的间隙水 NH4
+
 浓度的下降达到了统计显著的程度(p < 

0.001)；而随着实验温度由 10℃逐渐升高到 20℃，这种作用更趋显著(p < 0.001)，且随时间，这

种影响持续增强。而生物量的提高，对间隙水中 NH4
+的减小幅度越大。且这种减小主要发生在

沉积物表层下 2-6 cm 范围内。 
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图 8-2 对照组与红裸须摇蚊幼虫扰动组间隙水 NH4+剖面 

（高密度组摇蚊幼虫密度为 10500 ind./m2, 生物量 228.9 g/m2,低密度与中密度组密度（生物量）分别为高密度组

的 1/3 与 2/3。-1d 表示加入河蚬前一天，12d、22d 分别表示加入摇蚊幼虫后 12、22 天。其中 12d 及其以前，实

验温度是 10℃；自加入摇蚊幼虫 13 后，温度在 4 天内逐渐升高到 20℃，22d 是 20℃下的个结果。引自张雷 2010） 

 

摇蚊幼虫引灌促使沉积物内氧化条件增强、引灌廊道壁内硝化细菌群落的大量增殖，同时

生物扰动引起的对流作用和 NH4
+向上覆水扩散均造成间隙水中 NH4

+浓度的减小(Meile et al. 

2003, Stief P and de Beer 2002)。在羽摇蚊(C. plumosus)幼虫扰动的沉积物中，间隙水中 NH4
+浓度

同样随羽摇蚊幼虫密度的增大而减小(Lewandowski et al. 2007)，这与本文的结果一致。但是羽摇

蚊幼虫对间隙水 NH4
+的影响深度可以大于 15 cm(Hansen et al. 1998, Lewandowski et al. 2007, 

Matisoff et al. 1985)，本研究中的红裸须摇蚊幼虫对 NH4
+的影响深度最大为 8 cm。这可能和羽摇

蚊幼虫与红裸须摇蚊幼虫的个体大小及其在沉积物中的垂向分布有关。羽摇蚊幼虫个体较大，

体长 15-20 mm，33.3 mg ww/ind.(Hansen et al. 1998)，更大的个体长 25 mm，4-5 mg dw(干

重)/ind.(Granéli 1979)；而研究中红裸须摇蚊幼虫体长仅 8-12 mm，22.0 mg ww(湿重)/ind.。个体

大的摇蚊幼虫对沉积物的破坏强度更大，因此红裸须摇蚊幼虫对沉积物 NH4
+浓度的降低没有羽

摇蚊幼虫显著。另外，本研究中沉积物深度较浅（12cm），限制了红裸须摇蚊幼虫的活动深度也

可能是原因之一。 

与红裸须摇蚊幼虫和河蚬的扰动作用不同，霍甫水丝蚓的扰动增加了间隙水中 NH4
+浓度 

(图 8-3)。加入霍甫水丝蚓前各组沉积物间隙水 NH4
+不存在显著差异(p = 0.129)。在引入霍甫水

丝蚓后，霍甫水丝蚓增加了表层间隙水 NH4
+浓度(p < 0.001)，但是这种增加仅仅发生在表层 2 

cm；并且 Tukey 事后检验表明仅有高密度与对照样之间存在显著差异(p = 0.002)。随着温度的升

高到 20℃，霍甫水丝蚓对间隙水中 NH4
+的增加作用愈加显著(p < 0.001)，Tukey 事后检验表明

高密度、中密度与对照样之间均存在显著差异(中密度 p = 0.008，高密度 p = 0.001)，且 NH4
+

发生变化的深度增加到 6 cm。 
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图 8-3 对照组与霍甫水丝蚓组间隙水 NH4
+剖面 

（高密度组水丝蚓密度为 31872 ind./m2, 生物量 51.3 g/m2,低密度与中密度组密度（生物量）分别为高密度组的

1/3 与 2/3。-1d 表示加入河蚬前一天，12d、22d 分别表示加入水丝蚓后 12、22 天。其中 12d 及其以前，实验温

度是 10℃；自加入水丝蚓 13 后，温度在 4 天内逐渐升高到 20℃，22d 是 20℃下的个结果。引自张雷 2010） 

 

霍甫水丝蚓对表层沉积物氧化还原环境的影响不如摇蚊幼虫与河蚬大，霍甫水丝蚓扰动对

表层沉积物氧气含量的增加同样弱于摇蚊幼虫和河蚬，因此水丝蚓扰动对沉积物中的 NH4
+的硝

化反应的影响可能不如前面两者剧烈。而水丝蚓代谢可以产生大量的 NH4
+，增加间隙水中 NH4

+

浓度(Fisher and Matisoff 1981, Gardner et al. 1983)。另外，作为一种向上输送者，水丝蚓不仅可

以通过摄食、排泄活动将大量厌氧沉积物输送到沉积物表层，同时可以通过其身体蠕动、及身

体周围缝隙对表层沉积物产生被动的向下平流运输(Gerino et al. 2003)。伴随颗粒物的迁移，沉

积物中氧化还原物质浓度的变化必然对氧化还原电位造成影响，加速有机质在沉积物中降解，

释放出 NH4
+
(Aller 1994, Kristensen 1988, Welsh 2003)，从而加大了间隙水中 NH4

+浓度。温度升

高后，霍甫水丝蚓新陈代谢加快，其摄食、排泄、扰动均得到加强，同时有机质降解速率也得

到增大，因此，温度升高后，NH4
+增加幅度更大。 

红裸须摇蚊幼虫、霍甫水丝蚓与河蚬三种底栖动物相比较，红裸须摇蚊幼虫显著减小了间

隙水中 NH4
+，河蚬对间隙水中 NH4

+影响较弱，而霍甫水丝蚓则增大了间隙水中 NH4
+浓度。并

且红裸须摇蚊幼虫对间隙水 NH4
+浓度减小作用随着它们单位面积生物量的增加而增大，而霍甫

水丝蚓对间隙水中 NH4
+浓度的提升也随其密度的增加而增大。 

二、硝态氮分布影响 

在图 8-2 与 8-3 所示的实验中，高密度红裸须摇蚊幼虫与高密度霍甫水丝蚓扰动组较其对照

样均显著增加了间隙水中 NO3
-浓度(p < 0.001)（图 8-4）。沉积物中 NO3

-浓度的增加主要与氧化

还原条件以及沉积物中的硝化反应速率有关(Mermillod-Blondin et al. 2005, 陈振楼 et al. 2005)。

通过溶氧微电极研究沉积物溶解氧侵蚀深度发现，摇蚊幼虫的生物扰动作用能显著增加沉积物

氧化层厚度，并造成沉积物内氧气空间分布的极不均匀，增强表层沉积物中的氧气含量(Wang et 

al. 2001)（图 8-13、8-14）。表层沉积物中氧化性的加强利于沉积物中硝化反应的发生，从而提

高间隙水中 NO3
-浓度。而霍甫水丝蚓的扰动增加了间隙水中 NH4

+浓度，可为硝化反应提供了更

多反应底物，因此霍普水丝蚓的扰动能够加大硝化反应速率。同样，红裸须摇蚊幼虫的引灌作

用可以加速上覆水中 NO3
-向下迁移，增大间隙水中 NO3

-浓度，都能够促进表层沉积物中 NO3
-

含量的增加。其他一些研究同样表明生物扰动增强可以增加间隙水中 NO3
-
(Hiittel 1990, 

Mermillod-Blondin et al. 2005)。 
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图 8-4 沉积物间隙水 NO3
-剖面 



 

第二节  底栖生物扰动对沉积物-水界面氮交换影响 

表层沉积物-水界面处的几厘米是界面反应发生的重要区域，而这几厘米也恰恰是底栖生物

生存和活动的主要场所，大量的底栖生物进行摄食、筑穴、生物引灌等生物扰动作用，是底栖

生物活动最为活跃的区域，强烈地影响着界面的氮迁移和氮转化。其中，生物扰动对界面氮素

迁移转化的研究早在二十世纪八十年代就已开展(Fukuhara and Sakamoto 1987, Ullman and Aller 

1989)，国内关于生物扰动后界面氮素迁移的研究基本在海洋中展开，尤其在河口、近岸和浅海

水域进行，有关湖泊和河流的研究明显薄弱(陈天乙 et al. 1995, 陈振楼 et al. 2005, 刘杰 et al. 

2008, 商景阁 et al. 2010, 孙刚 et al. 2008)。本节选取摇蚊幼虫、霍普水丝蚓和河蚬等为典型底

栖生物，探讨这三种不同功能组的底栖生物扰动作用对氮素主要形态（NO3
-、NH4

+）在沉积物-

水界面迁移的影响。 

一、硝态氮界面交换影响 

底栖生物扰动对 NO3
-在沉积物-水界面迁移的影响,一般认为有两种较为常见的结果：① 增

加沉积物对上覆水中 NO3
-的消耗速率，强化沉积物硝态氮汇的能力(Kristensen 1988, Nizzoli et al. 

2007)。② 底栖生物的扰动能够增强沉积物中 NO3
-向上覆水的释放（Michaud, 2006）。底栖生物

扰动对硝态氮迁移的影响，实际上取决于底栖生物扰动对硝化过程、反硝化过程、硝酸盐扩散

等过程影响的综合结果。而上述这些过程，往往与沉积物本身的特性，如孔隙度、有机质含量、

有机氮含量、氧气扩散深度、底栖生物扰动深度、扰动方式等密切相关。 

生物扰动促进沉积物对上覆水中 NO3
-吸收增强主要有两方面的原因：首先，生物扰动作用

能够增加沉积物-上覆水之间的物质交换速率(Jorgensen and Revsbech 1985)，强化上覆水中 NO3
-

向沉积物迁移的能力；另外，底栖生物的洞穴能够为沉积物中反硝化作用提供更大、更有效的

反应面积，强化沉积物中反硝化作用去除 NO3
-的能力。因此，生物扰动作用能在一定程度上促

进沉积物对 NO3
-的吸收。而 Michaud 等(2006)研究了两种北海樱蛤属(Macoma balthica)生物扰动

后界面 NO3
-通量的变化情况，发现 M. balthica 的扰动促进了沉积物 NO3

-向上覆水中的释放，而

M. arenaria 则强化了沉积物作为 NO3
-汇的作用(Michaud E. et al. 2006)（图 8-5）。Michaud 认为

两种底栖生物扰动深度差异是造成 NO3
-通量结果相反的重要原因。M. balthica 扰动深度较浅，

约为 4cm 左右，其主要活动区域在沉积物中的硝化层中，因此扰动作用主要表现为促进沉积物

中硝化作用的增强，沉积物中 NO3
-向上覆水的释放。而 M. arenaria 扰动深度较深，约为 8cm 左

右，其扰动作用影响区域包括硝化层和反硝化层，M. arenaria 在促进沉积物中硝化作用增强的

同时也能够强化沉积物中反硝化作用，因此 M. arenaria 的扰动作用强化沉积物对 NO3
-的吸收能

力。 

 
图 8-5  两种北海樱蛤属(Macoma balthica)扰动后界面 NH4

+与 NO3
-通量 ((Michaud E. et al. 2006) 

 



 

添加霍甫水丝蚓与红裸须摇蚊幼虫均能增大沉积物-水界面 NO3
-通量，且 NO3

- 通量随添加

水丝蚓或摇蚊幼虫生物量的增大而增加(霍甫水丝蚓组 p < 0.001，红裸须摇蚊幼虫组 p < 0.001) 

(图 8-6、8-7)。10℃时，各密度水丝蚓组与对照组之间 NO3
-
 通量差异显著(p < 0.001)；温度升

高至 20℃时，与 10℃处理组相比，NO3
-
 通量增加，不同密度水丝蚓组与对照组 NO3

-
 通量之间

依然存在显著差异(p < 0.001)，在梅梁湾组沉积物中，10℃时，对照组与不同密度摇蚊幼虫组的

之间 NO3
-通量差异显著(p < 0.001)；温度升高至 20℃后，各处理组 NO3

-通量均增加，并且各组

之间依然差异显著(p < 0.001)。与霍甫水丝蚓与红裸须摇蚊幼虫的生物扰动作用相反，河蚬的扰

动改变了 NO3
-的迁移方向，促进了沉积物中 NO3

-向上覆水中的释放(在投放底栖生物 3d 与 13d

后，各处理组之间均存在显著差异，3d：p = 0.016；13d：p = 0.005) (图 8-8)。 
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              图 8-6 引入霍甫水丝蚓后 NO3
-通量 

注：1)通量负值表示由上覆水向沉积物迁移，正值表示由沉积物向上覆水迁移，下同。 
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图 8-7 温度对摇蚊幼虫存在下 NO3
-通量影响 

 



 

y = 4.13x - 22.4

R
2
 = 0.921*

y = 2.95x - 54.0

R
2
 = 0.894

-100

100

300

500

700

0 40 80 120

生物量 (g sfdw/m
2
)

N
O

3
-  [
m

m
o

l/
(h
m

2
)]

3d
13d

线性 (3d)
线性 (13d)

DP

 

   图 8-8 引入河蚬后不同时间 NO3
-通量变化 

 

通过 Fick 定律可以计算沉积物间隙水和上覆水之间的物质分子扩散速率，而沉积物孔隙度

是影响分子扩散速率的重要因素。因此，在生物扰动作用下，沉积物孔隙度的增加必然能够提

高沉积物-上覆水之间的物质交换速率。另外，底栖动物洞穴以及活动通道会增加沉积物-水界面

接触面积，并能成为硝化和反硝化细菌大量增殖、活动的场所，微生物活性增强，利于增加沉

积物反硝化速率(Jorgensen and Revsbech 1985, Stief P. et al. 2009, Svensson J M 1997)。例如，有不

少研究研究均表明摇蚊幼虫扰动可以增加沉积物反硝化速率，且反硝化速率随底栖动物生物量

的增加而增加(Pelegri and Blackburn 1996, Svensson J M 1997)。反硝化速率，尤其是非耦合反硝

化速率的增加可以促进上覆水中 NO3
-向沉积物的迁移，强化沉积物作为 NO3

-汇的能力。 

河蚬的扰动作用没有如霍甫水丝蚓与红裸须摇蚊幼虫一样，促进 NO3
-自上覆水向沉积物的

迁移，而是促进大浦口沉积物中 NO3
-向上覆水的释放，这可能因为河蚬扰动深度较浅，更靠近

沉积物-水界面，最大深度在 3 cm 左右，该区域内主要为沉积物硝化层，因此河蚬主要影响的区

域为硝化层，另外河蚬排泄产物易分解产生大量 NH4
+，同时河蚬活动促进上覆水与沉积物的接

触，增加 O2 渗透深度，增大表层沉积物氧化层厚度，这些能够增加界面硝化反应的发生速率(陈

振楼 et al. 2005)，使表层沉积物 NO3
-浓度升高，从而造成表层沉积物中 NO3

-向上覆水中的释放

(Michaud E. et al. 2006)。 

但在太湖研究发现，不同地区沉积物以及影响深度的不同，有可能形成完全相反的结果。

对太湖北部梅梁湾的沉积物进行研究时发现：河蚬扰动增强了梅梁湾沉积物对 NO3
-的消耗速率，

河蚬扰动沉积物(生物量为 2034.6g/m
2
)界面 NO3

-通量为-313.8 ±35.1µmol N/(m
2
·h)，这与在大浦

口沉积物的河蚬促进 NO3
-释放的实验结果完全相反。该结果可能有以下两个方面原因：第一：

实验选取的河蚬在个体上存在一定的差异。实验中观察发现，梅梁湾沉积物中的河蚬活动深度

约在 5cm 左右，此深度要大于大浦口沉积物中河蚬扰动的深度（3cm 左右），这可能和实验中投

加的河蚬的个体差异有关，因此梅梁湾沉积物中河蚬扰动对反硝化层的影响要大于大浦口沉积

物。第二，陈振楼等(2005)的研究样点为长江口潮滩湿地，其样点沉积物原位条件下沉积物表现

为 NO3
-的源，其平均反硝化速率仅为 18.2±12.3µmol N/(m

2
·h)(王东启 et al. 2007)，这说明长江

口潮滩沉积物中反硝化作用较为薄弱，NH4
+的硝化过程较显著，且硝化过程产生的 NO3

-能够在

硝化层中得以累积，并向上覆水体迁移释放。而河蚬扰动作用则一方面增强了沉积物硝化层获

取氧气和硝化转化的能力，同时也有利于沉积物累积的 NO3
-向水体直接释放的过程。而梅梁湾

沉积物由于其氧化层较薄，硝化作用较弱，但反硝化速率较高，在表层沉积物硝化作用中产生

的 NO3
-的主要归趋是向底层反硝化层位迁移，通过反硝化过程去除，难以造成底泥 NO3

-的累积，

也就不可能发生 NO3
-释放。而且，太湖梅梁湾反硝化利用的底物主要来自于上覆水体，底栖生

物的扰动作用有利于水体 NO3
-向沉积物的迁移过程，强化了沉积物作为 NO3

-汇的作用。 

随着温度由 10℃上升到 20℃，相比对照组，霍甫水丝蚓与红裸须摇蚊幼虫组 NO3
-由上覆水

向沉积物的通量均显著增大。随着温度升高，沉积物中微生物活性增强，反硝化速率及以 NO3
-

为电子受体的氧化还原反应速率增大，有利于 NO3
-向下迁移。另外，底栖动物自身新陈代谢也



 

受温度变化的影响，温度的升高能够在一定程度上促进底栖生物新陈代谢作用的增加。因此，

霍甫水丝蚓对厌氧沉积物的搬运增强，加速以 NO3
-为电子受体氧化还原反应速率。而红裸须摇

蚊幼虫的生物引灌作用也得到加强，加速上覆水中 NO3
-向沉积物中的迁移。从 NO3

-通量大小变

化来看，红裸须摇蚊幼虫对温度变化的相应灵敏度要高于霍普水丝蚓。霍甫水丝蚓对溶解态物

质在沉积物中迁移主要通过分子扩散作用实现，因此温度升高后扩散作用增加，NO3
-向下通量

增大。对于红裸须摇蚊幼虫，温度升高后沉积物耗氧速率增加，为维持廊道内 O2 水平，红裸须

摇蚊幼虫则需要加快生物引灌速率，从而增大上覆水中增大 NO3
-向下迁移速率。生物引灌的加

强可能是摇蚊幼虫比霍甫水丝蚓在温度升高后产生较大 NO3
-通量增幅的原因。 

二、氨态氮界面交换影响 

底栖生物扰动对氨态氮的界面交换同样存在两种影响：① 增强沉积物作为铵态氮释放源的

作用；② 降低氨态氮释放速率。与对硝态氮界面交换的影响机制类似的，底栖生物扰动对铵态

氮界面交换的影响，同样受制于沉积物本身的特性，如孔隙度、有机质含量、有机氮含量、氧

气扩散深度、底栖生物扰动深度、扰动方式、底栖动物密度、个体大小、生理活性等密切相关，

还与沉积物中氨化细菌等丰度有关。 

水丝蚓和河蚬扰动能够增加上覆水中铵离子（NH4
+）的含量，且随着底栖生物量的增加，

NH4
+通量也是增加的（图 8-9A）。对照组界面 NH4

+通量为 153.6±34.3µmol N/(m
2
·h)，水丝蚓低

密度与高密度组 NH4
+通量分别为 199.9±187.5、251.3±74.1µmol N/(m

2
·h)，河蚬扰动样品 NH4

+

通量要明显高于水丝蚓扰动样品，为 741.6±153.3µmol N/(m
2
·h) (图 8-9-A)。投加三种生物量摇蚊

幼虫后 ,NH4
+界面交换速率由对照样的 112.0± 79.9µmol N/(m

2
·h)增加为 186.6±47.6µmol 

N/(m
2
·h)、193.1± 47.5µmol N/(m

2
·h)

1 及 301.1 ±77.9µmol N/(m
2
·h)，三种生物量水丝蚓扰动后，

界面 NH4
+速率分别为 70.7µmol N/(m

2
·h)

 、125.6µmol N/(m
2
·h)、201.7µmol N/(m

2
·h)，随着生物

量的增加，界面 NH4
+通量也表现出增加趋势(图 8-9-B)。 

 

       
图 8-9-A NH4

+界面通量(水丝蚓与河蚬)             图 8-9-B NH4
+界面通量（摇蚊幼虫与水丝蚓） 

（图中 L、M、H 分别表示低密度、中密度与高密度） 

通常认为，在清洁水体中，沉积物是水体中 NH4
+的源(Nedwell et al. 1999)，在浓度梯度、

分子扩散作用下，沉积物中有机氮矿化分解产生的 NH4
+进入上覆水中，增加水体中的 NH4

+含量，

而底栖生物扰动作用则可能强化这种能力。底栖生物扰动后 NH4
+通量增加的原因主要有三个

(Svensson J M 1997)：生物本身的排放(Fukuhara and Sakamoto,1987)、沉积物中 NH4
+释放

(Jorgensen and Revsbech 1985)以及沉积物中微生物活性的增强等(Stief, et al. 2004)。 

河蚬扰动后界面 NH4
+通量为 741.6±153.3 µmol N/(m

2
·h)，远高于水丝蚓和摇蚊幼虫扰动后

界面 NH4
+通量，主要原因可能与河蚬自身的排泄有关。三种底栖生物中，河蚬投加的生物量最

大，远高于水丝蚓和摇蚊幼虫生物量，因此实验中河蚬本身排泄释放的 NH4
+量要高于其余两种

生物，其向上覆水中释放的量要高于摇蚊幼虫和水丝蚓，这应该是河蚬扰动后界面 NH4
+释放量

较高的最重要原因。 

底栖生物扰动能够促进沉积物-水界面的物质迁移和交换速率，生物扰动作用增加了沉积物-

水界面 NH4
+通量，这主要是因为沉积物间隙水中的 NH4

+必须通过表层沉积物中的含氧层以及通

过表层沉积物之上的 DBL 层才能扩散至上覆水体中，而底栖生物的活动能够剧烈破坏沉积物中

NH4
+向上覆水中释放的阻隔层，并缩短 NH4

+向上覆水中扩散的距离，从而增加沉积物-水界面



 

间 NH4
+通量。底栖生物本身的释放 NH4

+可能是生物扰动作用后沉积物 NH4
+通量增加的最主要

原因之一。另外，在生物洞穴以及生物引灌作用下，上覆水中的氧气、营养物质等进入沉积物

中，底栖生物洞穴的存在能够为微生物的生存提供更多的接触面积和活动场所，能够促进沉积

物中的微生物群落的活性和增殖(Stief P. et al. 2004)，从而增加沉积物中经由矿化而来氨态氮的

含量，也是生物扰动作用下 NH4
+通量增加的可能原因之一。 

 

第三节  水动力扰动对沉积物-水界面氮交换影响 

    水动力对界面的扰动主要是通过水动力在水底所形成的湍流作用，使沉积物再悬浮，在失

去沉积物表层的颗粒物同时也破坏了沉积物-水界面的扩散边界层，这种以改变和损坏组成沉积

物表层物质基础的外力，对沉积物-水界面的物质交换产生影响也一直为人们所关注。由于水动

力引发的物理扰动对沉积物界面的影响与底栖生物有很大不同，因此所产生的界面效应也就有

很大差别。 

一、扰动强度影响 

通过风浪作用能对湖底沉积物发生影响的水体，绝大多数是浅水性的。扰动强度的大小必

然涉及到扰动所产生的沉积物界面再悬浮或沉积物表层受损程度。另一方面，对于不同季节（或

温度）、有无植被覆盖区域等将会有不同的界面过程和效应。 

为同时满足沉积物的原状性、条件可控性和水柱可比性等条件，采用如图 8-10 的湖泊再悬

浮模拟装置（一式六组）。该装置通过调节各组下部搅拌旋桨和上部螺纹旋杆的转速,拟合太湖不

同强度的风情（You Bensheng,et al.,2007），选择以下小、中和大三种风情进行定量模拟沉积物界

面受到的水动力影响大小。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 8-10  Y 再悬浮发生装置剖面 

 

 

 

表 8-1  现场风速对应再悬浮装置下部扰动转速和总悬浮物量结果 

搅拌电机

连接螺栓

搅拌旋桨

油封轴承

搅 拌 杆

侧 管

直 管

快开螺栓

承力托盘

沉 积 物

上 覆 水

取 样嘴

上扰电机

螺纹旋杆

橡 皮 塞

上调频电机

下调频电机



 

参数名称 
常规风速（计算值） 

现场监测值 
背景风 小风 中风 大风 

风速（m/s） 1.7 3.2 5.1 8.7 1.4 6.2 

扰动频率（Hz） 5.8 6.4 7.1 8.4   

总悬浮物量（g/m2） 111 159 230 425 102 289 

 

（一） 水动力扰动对氨态氮变化影响 

对太湖主要湖区冬季不同风浪条件下水柱氨态氮含量分析表明（图 8-11），梅梁湾、马山

和大浦口区域单位面积水柱中含氨态氮质量(TN，g/m
2，简称含量)均随时间发生了显著变化，但

与悬浮物变化不同，其变化量与风浪强度没有出现明显的依赖关系，风速之间的差异性不明显；

而漫山湖和湖心区的水体氨态氮含量则没有发生明显变化。 

在大、中、小三种风速条件下，梅梁湾的 TN 在风浪起始阶段都有增大趋势，随后都大幅

度减小，最大的变化量为大风条件下的-1.532 g/m
2；中风和小风的分别为-1.161 和-1.293 (表 8-2)。

在风浪起始阶段，马山样点的 TN只有大风浪作用下表现为增大趋势，中小风浪均为减小。在 0-5h

的再悬浮过程中，三种风浪整体都表现为水体氨态氮含量减少，最大变化量为小风的-1.574 g/m
2。

但是大、中、小风作用下大浦口的 TN 的变化规律性不明显，小风过程总体上为下降趋势；中风

过程的开始阶段有明显的增加，随后迅速下降；在大风过程的开始阶段有小幅度的下降，随后

持续增加。漫山湖和湖心的水体氨态氮初始含量较低，分别 0.243±0.044 g/m
2 和和 0.172±0.021 

g/m
2，可能与该区域的分布着水生植物有关(刘伟龙等,2007)。在风浪过程中均没有明显的变化，

最大的变化量为漫山湖小风条件下的-0.140 g/m
2，相对与北部的三个湖区较小。 

在风浪后的沉降过程中，不同湖区水体氨态氮增量（TN）随时间的变化存在大致三种类型

的差异。对于梅梁湾、马山和大浦口等湖区而言，TN 大都有不同程度的增大趋势（但大浦口大

风扰动后为先逐步上升后下降）；对于漫山湖和湖心区，同悬浮过程现象相同，TN 仍没有发生明

显的增大或减小。在大、中、小风过程的第 5h，梅梁湾的 TN都最小，在沉降过程（5-13h）中，

水体氨态氮的含量都出现了恢复现象。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 0.130 

g/m
2、0.404 g/m

2 和-0.192 g/m
2。在大风和小风的沉降过程中，马山的水体氨态氮含量都在大幅

度的增大，但是中风的增大速度较慢。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 0.836 

g/m
2、-1.053 g/m

2 和 0.190 g/m
2。大浦口的沉降过程中，中风和小风的增加幅度较大，大风的幅

度相对较小。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 0.205 g/m
2、0.911 g/m

2 和

0.133 g/m
2。漫山湖的沉降过程中，小风过程的水体氨态氮含量表现为增大趋势，在 5-13h 中增

加了 0.013 g/m
2；中风和大风均表现为减小趋势。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差

别分别为-0.033 g/m
2、-0.054 g/m

2 和-0.093 g/m
2。在湖心区的沉降过程（5-13h）中，大风和小风

下的水体氨态氮含量为呈增大趋势，分别增加了 0.016 g/m
2 和 0.044 g/m

2；而在中风情况下，水

体氨态氮含量则减少了 0.014 g/m
2。虽然在沉降过程中，漫山湖和湖心区水体氨态氮含量均发生

了变化，  
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图 8-11 各湖区水体氨氮含量对风浪过程的响应（冬季） 

 



 

 

表 8-2  各湖区冬季风强扰动NH4
+-N 增量变化（g/m2） 

 风情 To F1 F4 F7 F13 Max F(0-5h) 

梅 

梁 

湾 

小风 2.811±0.062 0.247 -0.960 -0.646 -0.192 -1.293 
中风 1.192±0.089 -0.336 -1.105 -0.894 0.404 -1.161 
大风 1.980±0.046 0.276 -0.501 0.291 0.130 -1.532 

马 

山 

小风 4.177±0.182 -1.024 -0.584 -0.900 0.190 -1.574 
中风 4.600±0.202 -1.297 -1.397 -1.017 -1.053 -1.410 
大风 2.887±0.013 0.376 -0.720 0.423 0.836 -0.730 

大 

浦 

口 

小风 2.647±0.240 -0.167 -1.114 -0.104 0.133 -1.114 
中风 1.216±0.210 0.882 -0.713 0.282 0.911 0.898 
大风 1.600±0.160 -0.185 0.195 0.840 0.205 1.150 

漫 

山 

湖 

小风 0.243±0.044 -0.130 -0.120 -0.086 -0.093 -0.140 
中风 0.187±0.018 -0.077 -0.080 -0.054 -0.054 -0.087 
大风 0.110±0.015 -0.010 -0.013 0.013 -0.033 -0.043 

湖 

心 

小风 0.172±0.021 -0.065 -0.044 -0.090 -0.035 -0.079 
中风 0.117±0.009 -0.028 -0.057 -0.047 -0.057 -0.057 
大风 0.061±0.014 0.004 -0.013 -0.023 0.020 0.017 

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

Max F 指在0-5h 的风浪过程中的物质最大通量(g/m2) 

 

但是比梅梁湾、马山和大浦口的变化量小一个量级。 

在 5 个代表性样点中，梅梁湾、马山和大浦口的氨态氮动态负荷变化均较大，规律较为相

似；而漫山湖和湖心的氨态氮均较不明显。但是每个湖区的水体氨态氮动态负荷变化量对风浪

强度的增加没有一致的规律。 

（二） 氨态氮对水动力扰动的空间响应差异 

小风浪作用下，在 5 湖区中马山水域获得最大的水体氨态氮变化量，为-1.574 g/m
2；最小值

则出现在湖心，为-0.079 g/m
2。梅梁湾和大浦口的最大的水体氨态氮变化量均大于 1 g/m

2，而漫

山湖的最大变化量为-0.140 g/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氨态氮减少的过程。小风浪的

沉降过程中，梅梁湾、马山和大浦口湖区的 TN 均有逐步增加的趋势；漫山湖和湖心区的 TN 也

表现为增加的趋势，但是绝对量较小。沉降 8h(即第 13h)之后，与风浪前初始浓度相比水体氨态

氮的变化量相对较小，梅梁湾、马山和大浦口的变化量分别为 -0.192、0.190 和 0.133 g/m
2，而

漫山湖和湖心区的变化量分别为-0.093 和-0.035 g/m
2。 

中风浪作用下，在 5 湖区中马山获得最大的水体氨态氮变化量，为-1.410 g/m
2；大浦口获得

最大的氨态氮释放量，为 0.898 g/m
2；最小值则出现在湖心区，为-0.057 g/m

2。梅梁湾水体氨态

氮的最大变化量大于 1 g/m
2，而漫山湖的最大变化量为-0.087 g/m

2。在风速过程的 0-5h 中，梅

梁湾、大浦口和湖心区在风浪开始阶段有不同程度的释放现象，在其它湖区中没有出现。总体

上，在中风过程(0-5h)中所有湖区都表现为水体氨态氮含量的减少，其中大浦口出现较大的波动，

在 0-0.5h 内达到最高含量，随后逐步下降。中风风浪的沉降过程中，梅梁湾、马山和大浦口湖

区的 TN 均有逐步增加的趋势；漫山湖和湖心区的 TN 却表现为较小幅度的下降；但是该湖区在

风浪强度减小的 4-5h 过程中都有增大的趋势。沉降 8h(即第 13h)之后，与风浪前初始浓度相比，

马山和大浦口的变化量较大，分别为-1.053 和 0.911 g/m
2；梅梁湾、漫山湖和湖心区水体氨态氮

的变化量相对较小，分别为 0.404、-0.054 和-0.057 g/m
2。因此，马山在中风浪作用下水体氨态

氮恢复较慢，风浪后保持相对较低的水平；但是大浦口的释放特征较为明显，在风浪后的氨态

氮的增加速度较快。 

大风浪作用下，在 5 湖区中梅梁湾获得最大的水体氨态氮变化量，为-1.532 g/m
2；大浦口获

得最大的氨态氮释放量，为 1.150 g/m
2；最小值则出现在湖心区，为-0.017 g/m

2。马山水体氨态

氮的最大变化量为-0.730 g/m
2，而漫山湖的最大变化量为-0.043 g/m

2。在风速过程的 0-5h 中，梅

梁湾、马山和湖心区在风浪开始阶段有不同程度的释放现象，而在其它湖区中没有出现。在大

风过程(0-5h)中，大浦口表现为释放，其它湖区都表现为水体氨态氮含量的减少。大风风浪的沉

降过程中，所有湖区的 TN均有增加的趋势，以梅梁湾和马山的 TN增加幅度最大。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 0.836 g/m
2；梅梁湾、大浦口、漫山

湖和湖心区水体氨态氮的变化量相对较小，分别为 0.130、0.205、-0.033 和 0.020 g/m
2。因此，

马山在大风浪作用下水体氨态氮有相对较大幅度的释放出现。 

二、扰动影响季节差异 

沉积物表层不断接受着来自上覆水体的沉降颗粒物，这些颗粒物中很大一部分是生物残体

所形成的碎屑。在不同季节条件下，这些沉降物不仅改变着沉降量，更重要的是变化着沉降物

中的物质的结合态和含量以及带着不同生物活性的生物体，使得沉积物表层的物理、化学和生

物学性质随季节的改变而有不同。此外，季节的改变也与温度有关，在不同温度环境下，沉积

物（包括颗粒物）中物质的吸附解析、降解和溶出等速度也有很大不同，使得沉积物中的溶解

性和非溶解性物质的储存状态甚至行为在年内时间上产生差别。在外界物理扰动下，这些差别

所反映出来的效应也将会有很大差异。 

相对于冬季，夏季太湖水体的氨态氮含量普遍偏低，梅梁湾、马山、大浦口、漫山湖和湖

心区的水体初始含量（以单位面积质量计）分别为 0.298、0.097、0.091、0.087 和 0.056 g/m
2。

夏季梅梁湾区域的单位面积水体氨态氮含量(TN)随时间都发生了显著的变化，随风浪强度的增

大，其变化量也在增大。马山、大浦口、漫山湖和湖心区域的水体氨态氮含量变化相对不明显，

没有出现对风速强度的明显依赖关系(图 8-12)。三种风速过程中，梅梁湾的 TN 都出现了明显的

下降过程，变化量随风浪强度的增大而增加，大、中、小风的最大变化量分别为-0.060、-0.252

和-0.413 g/m
2
(表 8-3)。马山的小风过程表现为 TN的减少，最大变化量为-0.025 g/m

2，中、大风

过程都表现为释放，最大变化量分别为 0.128 和 0.092 g/m
2。大、中、小风作用下大浦口总体表

现为氨态氮的释放，其中中风过程变化较小。漫山湖的中、小风过程都出现氨态氮释放，最大

释放量为小风的 0.100 g/m
2；但是大风过程的 TN 变化较小，最大变化量为-0.027 g/m

2。 湖心区

在三种风浪作用下基本都表现为氨态氮的释放，最大释放量为小风的 0.060 g/m
2；在中风过程的

开始阶段出现氨态氮的减少，最大变化量为-0.027 g/m
2。  

表 8-3  太湖各湖区风浪强度引起水体NH4
+
-N 增量统计表（夏季） 

 风情 To F1 F4 F7 F13 Max F 

梅 

梁 

湾 

小风 0.298±0.035 0.009 -0.008 0.056 0.123 -0.060 

中风 0.838±0.071 -0.252 -0.091 -0.144 0.028 -0.252 

大风 1.420±0.118 -0.233 -0.290 -0.163 0.020 -0.413 

马 

山 

小风 0.097±0.007 -0.002 -0.011 0.003 -0.016 -0.025 

中风 0.077±0.008 0.040 0.128 0.075 0.023 0.128 

大风 0.133±0.016 0.031 0.080 0.078 0.081 0.092 

大 

浦 

口 

小风 0.091±0.011 0.043 0.018 0.056 0.009 0.084 

中风 0.123±0.014 0.005 -0.001 0.026 0.041 0.012 

大风 0.119±0.017 0.032 0.048 0.035 0.021 0.069 

漫 

山 

湖 

小风 0.087±0.009 0.046 0.063 0.053 0.023 0.100 

中风 0.073±0.009 0.010 0.007 0.070 0.030 0.064 

大风 0.127±0.013 -0.020 0.006 0.003 0.000 -0.027 

湖 

心 

小风 0.056±0.006 0.024 0.060 0.028 0.017 0.060 

中风 0.075±0.013 -0.010 0.009 0.017 0.040 -0.027 

大风 0.071±0.002 0.027 0.004 0.024 0.036 0.056 

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

Max F 指在0-5h 的风浪过程中的物质最大通量(g/m2) 

在风浪后的沉降过程中，马山、大浦口、漫山湖和湖心区的 TN 仍没有发生明显的增大或减

小，但是梅梁湾区域的 TN有不同程度的增大趋势。在中、小风过程的第 3h，梅梁湾的 TN基本

达到最小值，随后直至沉降 8h 总体上都呈增大趋势；大风的 TN 最小值出现在 4.5h，随后其含

量逐步增加。沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 0.123 g/m
2、0.028 g/m

2 和 0.020 

g/m
2。 
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图 8-12 各湖区水体氨氮含量对风浪过程的响应（夏季） 

 



 

在大风和小风的沉降过程中，马山水体的氨态氮含量都在增大，但是小风的增加幅度较小。

中风沉降过程的水体氨态氮含量则一直减小。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分

别为-0.016 g/m
2、0.023 g/m

2 和 0.081 g/m
2。大浦口的沉降过程中，中风和小风呈总体释放趋势，

大风则表现为氨态氮含量的减小。在沉降 8h时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 0.009 g/m
2、

0.041 g/m
2 和 0.021g/m

2。漫山湖的沉降过程中，三种风速的水体氨态氮含量总体上都表现为减

小趋势。在沉降 8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 0.023 g/m
2、0.030 g/m

2 和 0.000 g/m
2。

在湖心区的沉降过程中，水体氨态氮含量波动相对较大，总体上小风呈减小趋势，中大风基本

呈增大趋势。 

在 5 个代表性样点中，梅梁湾的氨态氮动态负荷变化均较大，三种风速过程的氨态氮含量

基本都小于初始含量。但是其它湖区的氨态氮变化量较不明显，除马山的小风过程，其余风速

过程的氨态氮含量基本都高于其氨态氮初始含量。 

三种风浪过程中梅梁湾的冬、春、夏、秋四季的单位面积水体氨态氮量(TN)随风浪过程总体

上都发生了显著变化，变化量对风浪强度的响应关系随季节的变化而不同，以夏季的变化量相

对较小(图 8-13)。三种风速过程中，冬季的 TN 都出现了明显的下降过程，大、中、小风的最大

变化量分别为-1.532、-1.161 和-1.293 g/m
2
(表 8-4 )，在风速的开始阶段都出现氨态氮增加的现象，

随后其含量逐步减小。春季的三种风速过程总体表现为 TN 的减少，最大减小量为中风的-1.372 

g/m
2，但是大风过程的开始阶段出现较大程度的释放，最大变化量达 2.494g/m

2。夏季的变化量

相对较小，随风速强度的增大变化量也随之变大。秋季的中风过程都出现氨态氮增加，最大增

加量为小风的 1.278 g/m
2；大风过程的 TN变化较小，最大变化量为 0.251g/m

2；但是小风过程氨

态氮在逐步减小，最大变化量为 4.5h 时的-0.650 g/m
2。 

 

表 8-4  梅梁湾各季节风浪强度引起水体NH4
+
-N 增量统计表 

 风情 To F1 F4 F7 F13 Max F 

冬

季 

小风 2.811±0.062 0.247 -0.960 -0.646 -0.192 -1.293 

中风 1.192±0.089 -0.336 -1.105 -0.894 0.404 -1.161 

大风 1.980±0.046 0.276 -0.501 0.291 0.130 -1.532 

春

季 

小风 2.103±0.037 -0.613 -0.537 -0.627 -0.497 -0.613 

中风 4.543±0.954 -0.513 -1.306 -0.770 -0.516 -1.370 

大风 3.673±0.103 2.494 -0.313 -0.100 0.300 2.494 

夏

季 

小风 0.298±0.035 0.009 -0.008 0.056 0.123 -0.060 

中风 0.838±0.071 -0.252 -0.091 -0.144 0.028 -0.252 

大风 1.420±0.118 -0.233 -0.290 -0.163 0.020 -0.413 

秋

季 

小风 1.973±0.050 -0.387 -0.543 -0.557 -0.427 -0.650 

中风 1.104±0.069 0.132 1.278 0.336 0.246 1.278 

大风 1.515±0.045 -0.033 0.251 -0.245 0.107 0.251 

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

Max F 指在0-5h 的风浪过程中的物质最大通量(g/m2) 
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图 8-13 梅梁湾不同季节水体氨氮含量对风浪过程的响应 

 



 

分析表明，在风浪后的沉降过程中，冬季和春季的 TN 变化较大，夏秋两季的变化量相

对较小。冬季的沉降过程中，三种风速的 TN 都呈明显增加，在 5-13h 中最大的增加量为大

风的 1.662 g/m
2；其中、小风的增量也都大于 1.0 g/m

2。春季的沉降过程中，小风的水体氨

态氮含量发生较小幅度的减小，中、大风的水体氨态氮含量有较为显著的增加趋势。在沉降

8h 时，大、中、小风与初始含量的差别分别为 0.300g/m
2、-0.516 g/m

2 和-0.497 g/m
2。夏季

的沉降过程中，三种风速的水体氨态氮含量总体呈增加趋势。在沉降 8h 时，大、中、小风

与初始含量的差别分别为 0.020 g/m
2、0.028 g/m

2 和 0.123g/m
2。秋季的沉降过程中，小风和

大风的水体氨态氮含量总体上都表现为增大趋势，但中风的 TN 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 0.107g/m
2、0.246 g/m

2 和-0.427g/m
2。 

小风浪作用下，冬、春、夏、秋四个季节中冬季获得水体氨态氮变化量的最大变化值，

为-1.292 g/m
2，最小值为夏季的-0.060 g/m

2。春季和秋季的水体氨态氮最大变化量均在 0.6 

g/m
2 左右。在风速过程的 0-5h 中，只有冬季在风浪开始阶段有氨态氮释放趋势，其它季节

均未出现。小风浪的沉降过程中，春季的 TN 有减小的趋势，其它季节总体呈增加趋势。沉

降 8h(即第 13h)之后，与风浪前初始浓度相比春季的水体氨态氮变化量最大，为-0.497 g/m
2，

其它季节的变化量均较小。 

中风浪作用下，在四个季节中春季获得最大的水体氨态氮变化量，为-1.370g/m
2；秋季

获得最大的氨态氮释放量，为 1.278 g/m
2；最小值则为夏季的-0.252 g/m

2。在风速过程的 0-5h

中，秋季总体上表现为氨态氮的释放，其它季节表现为不同程度的减少。中风风浪的沉降过

程中，冬季和春季的 TN总体表现为显著的增加趋势；夏季和秋季变化较不显著。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，最大变化量为春季的-0.516g/m
2。 

大风浪作用下，四季节中春季获得最大的水体氨态氮变化量，为 2.494 g/m
2；冬季获得

最大的氨态氮减小量，为-1.532 g/m
2；最小变化量为秋季的 0.251 g/m

2。在风速过程的 0-5h

中，冬季、春季和秋季在风速开始阶段都有不同程程度的释放，随后呈减小趋势；夏季的氨

态氮则一直处在低于初始含量的状态。在沉降过程中，四个季节均呈现不同程度的 TN增加

趋势。沉降 8h(即第 13h)之后，各季节与风浪前初始浓度相差不大，最大差值为春季的 0.300 

g/m
2。 

三、氮迁移影响机制 

    水体中的氨态氮含量与发生在水体并与氨态氮迁移转化有关的物理、化学和生物作用过

程有关。在水－气界面，风浪扰动作用所产生的水表面破碎（如浪花），会大大促进非离子

氨态氮（NH3-N）逸出水体加入大气，从而可使水体氨态氮含量减少。对于浅水湖泊，扰动

使得水体中氧含量处于相对较丰富的状态，在微生物参与下，可对上覆水体的氨或铵盐产生

硝化作用（Nitrification）；另一方面在表层沉积物的有氧、缺氧或厌氧环境下，沉积物和水

中的简单含氮有机化合物在异养细菌、放线菌和真菌等的代谢活动中，通过氨化作用

（Ammonification）或矿化作用（Mineralization）而可能转变为无机化合物（氨）并释放到

水体中。此外，水动力也将加大氨在沉积物－水界面的交换速率和在水体悬浮颗粒物上的吸

附解吸速率等等。以上在浅水湖水柱和沉积物表层中发生与氨态氮（NH3-N）或铵态氮

（NH4
+
-N）有关的物化反应，将影响者或支配着湖泊上覆水中 NH4

+
-N 的含量。 

（一）溶解氧变化影响 

溶解氧（DO）水体净化的重要因素之一，溶解氧高有利于对水体中各类污染物的降

解，从而使水体较快得以净化。水中溶解氧主要来源于两方面：一方面是在水体中溶解氧

（DO）小于其饱和浓度时，在水体和大气之间的界面上经常进行气体交换，大气中的氧溶

入水体，这是水体中氧的主要来源。另一方面是水生植物通过光合作用向水中放出的氧。在

自然条件下，水在流动时，复氧过程比较迅速，较易补充水中氧的消耗，使水体中溶解氧保



 

持一定的水平，反之，在静水条件下，复氧过程缓慢，水中含氧得不到及时补充，处于厌氧

状态（李然等， 2000）。 

在模拟风浪过程中，用微电极对 0h、5h 和 13h 的水体不同深度 DO 分布分别进行了测

定，结果如图 8-14。由图可见，在风浪开始前，水体的 DO 随深度明显减小。在 160cm 水

深情况下，约上部 55cm 表层水体中 DO 含量相对均匀，约在 12.10mg/L 左右；在距沉积物

-水界面 105-55cm 高度的水体，DO 含量则迅速下降至 11.24mg/L；在 55-10cm 高度的水体

中，DO 含量仍保持较小的下降趋势；在 10-1.0cm 高度的水体中，DO 含量由 11.20mg/L 减

小到 11.02mg/L,因此上下层的最大含量差异为约 1.1mg/L。在风浪过程中 DO 垂向分布差异

被均匀化了，即从表层水体至底泥表面 DO 含量相对均匀，最大差值仅为 0.11mg/L,仅为实

验开始前无风浪状态下DO含量的 1/10。说明水动力条件改变了DO在水体的原有分布特征，

改善了下层水体甚至沉积物－水界面的氧化条件。另外在过程中，进入沉降状态（7h）后，

水体 DO 含量相对于风浪过程有所减小，垂向差异明显。在距离沉积物-水界面 55cm 高度以

上的水体中，DO 含量总体呈下降趋势，减小了 0.28mg/L；在 25-1cm 高度的水体中，DO

含量有了明显的下降梯度，含量由 10.74mg/L 逐步减小到 10.06mg/L，DO 绝对减小量达到

0.68mg/L。说明在风浪后的沉降过程中，DO 的含量受底泥的影响明显，沉降的颗粒物及表

层底泥的需氧反应可能是造成的下层水体 DO 梯度减小的主要原因。 

 

沉积物-水界面能够向上覆水体释放大

量的 NH4
+
-N 量，但是 NO3

-和 NO2
-的向上释

放却很难出现（Golterman, 2004）。在风浪

过程中，对水体 NH4
+
-N 含量直接相关的化

学反应主要有 Org-N 的氨化和 NH4
+
-N 的硝

化过程。此外在反硝化过程中，除了 NO3
-

被还原成 N2外，还可以被还原成 NH4
+，这

一过程称为硝酸盐的异化还原反应，也称为

NO3
-的氨化。底泥和间隙水中 NH4

+
-N 的释

放主要源于有机质的分解，铵离子很容易被

固定在沉积物的腐殖质和粘土中，在好氧条

件下释放的 NH4
+
-N 将迅速被氧化成 NO2

-

和 NO3
-（Lee, 2003），大大减少对水体氨态

氮的贡献。 

一般认为,在湖泊沉积物中,只有当颗粒

有机物降解成为可溶性的营养盐进入间隙

水中才成为内源负荷。浅水湖泊中，水土界

面容易受到风浪的影响，氧供应也相对充分。在太湖风平浪静的条件下，氧化还原电位值平

均为 189mV，处于弱还原状态 (黄漪平等,1992; 孙顺才,黄漪平,1993)，对于有风浪条件下,

电位值将升高而处于弱氧化状态。因此，对于浅水湖泊，由于水土界面上溶解氧较深水湖泊

充分,大部分活性有机物质被氧化(Gachter et al.,1988; Hohener and Gachter,1994)。根据野外调

查(孙顺才,黄漪平,1993)，底泥表层向下的沉积环境中,氧化－还原电位呈现非常鲜明的向下

逐步减少的趋势, 即还原性不断加强。范成新等(2000)发现，在太湖北部的梅梁湾和五里湖

的底泥柱状样孔隙水中氨态氮的浓度随深度的增加而增加的现象也证实了这一点。 

在没有外界动力扰动的情况下，底泥中营养盐的释放只能通过向上的浓度梯度进行。但

在风浪作用下，底泥的释放方式将发生变化。太湖有机颗粒物质沉积在湖底，由于泥沙的掩

埋，形成一个相对稳定的还原环境。有机物通过降解，NH4
+
-N 析出进入孔隙水中，待风浪
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图 8-14 风浪不同阶段 DO 垂向分布 



 

来临时，底泥发生悬浮，孔隙水中的营养盐相应地进入上覆水体中。浅水湖泊的沉积物－水

界面相对较多 DO 含量，一方面易于通过 Fe 与 Mn 的氧化形成阻挡营养盐向上释放的氧

化层(Gachter et al.,1988; Hohener and Gachter,1994)；另一方面，由底泥进入水体的 NH4
+
-N

将很快被氧化生成硝酸盐。因此，风浪作用下沉积物发生悬浮的过程对水体 NH4
+
-N 负荷也

不一定有明显的贡献。 

冬季太湖水体 NH4
+
-N 的总体趋势为减小（图 8-11）；夏季太湖基本都出现 NH4

+
-N 的

释放（图 8-12）。冬季的生物活动较慢，沉积物－水界面的还原反应也相对减弱，总体上

表层沉积物赋存的 NH4
+
-N 相对夏季较少。在风浪作用下，悬浮的表层沉积物对水体 NH4

+
-N

的贡献也较小。在风浪作用下水体的氧化性增强，加速了水体 NH4
+
-N 的硝化反应，使得水

体的 NH4
+
-N 含量在太湖各湖区基本都明显减少。夏季的温度较高，生物活动强烈，容易造

成沉积物－水界面的还原性环境,促进底泥的反硝化作用和氨化作用,电子的转移向有着利于

生成低价态氮的方向进行（范成新等，2000）。藻类及微生物等残体沉积在底泥表面，增加

了沉积物对 NH4
+
-N 的吸附容量。在风浪作用下，原有的沉积物-水界面被破坏，表层沉积物

悬浮进入水体，一方面间隙水中的 NH4
+
-N 进入水体，另一方面发生悬浮的表层沉积物与

NH4
+
-N 的吸附解析平衡被打破，也是增加水体 NH4

+
-N 负荷的主要来源。沉积物的还原环

境中，Fe、Mn 等物质都处在还原性价态，在沉积物－水界面破坏以后及 DO 的增加都会促

进氧化反应，降低了 NH4
+
-N 的被氧化的速度，这可能是风浪过程中夏季太湖水体 NH4

+
-N

总体增加的主要因素。 

（二）水动力扰动对间隙水铵态氮的影响 

间隙水中的氨含量与 NH4
+
-N 在沉积物－水界面交换状态有着非常密切的关系，因此风

浪过程前后间隙水中 NH4
+
-N 含量的变化值得人们认真研究。图 4-5 为模拟梅梁湾不同强度

的风浪作用后，沉积物间隙水中 NH4
+
-N 含量的垂向分布情况。比较不同风浪强度（静风、

小、中、大风）间隙水 NH4
+
-N 含量的垂向分布，可以看出：（1）有风与无风浪相比，线型

变化一致，并且含量的变化的折点位置均在沉积物深度 1.5-2.0cm 处，并没有出现美国

Apopka湖在风浪过后，表层 0-8cm间隙水含量变化极大的现象，这说明太湖沉积物与Apopka

湖不同，在本实验的风浪条件下，风浪对太湖沉积物间隙水分布状态的影响不可能超过 2cm；

（2）对 0-3cm 深度的 NH3-N 含量分析，静态状态和大风过后的间隙水 NH4
+
-N 含量均在

2.5mg/L 左右，小风和中风过后表层含量要略小，约在 1.6mg/L 左右。若分析误差范围，能

得到置信变化的实际仅在表层的 0-0.5cm，因此与上覆水的交换作用基本在 0-0.5cm 的表层

底泥中进行，这与上一章所研究的风浪作用的最大侵蚀深度在几毫米量级（表 3-5）的研究

结论相符，。就 0.5cm 厚沉积物间隙水 NH4
+
-N 的绝对量计算，假设随悬浮物全部进入上覆

水，其所带来的 NH4
+
-N 最大不过 0.0125 g/m2，相对于 1.6m 深的上覆水影响可以忽略。孙

小静（2005）等人用波浪槽实验研究得出的结论是，动态作用下间隙水的贡献在 8.5%，这

可能该研究的水深较浅（30-40cm）与实际情况相差较大有关。 
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水体氨态氮减少是风浪过程的普遍规律。但对夏季的研究（图 4-2）反映，在风浪过程

中，太湖大部分湖区的水体 NH4
+
-N 都出现增加趋势，这使得 NH4

+
-N 来源值得探讨。与水

体 NH4
+
-N 至关重要的界面主要有水-气界面和沉积物－水界面。水-气界面的交换风浪过程

中不会导致水体氨态氮含量的增加，一般是由于 DO 的增加而导致 NH4
+
-N 的硝化反应。那

么水体氨态氮含量的增加只能来自于沉积物－水界面。研究表明(Gachter et al.,1988; Hohener 

and Gachter,1994)，水土界面处的氧化条件不利用 N 的降解与释放，因此湖泊底泥中的有机

碎屑与颗粒物质的降解要高于水土界面或湖水中。降解的有机物必须通过孔隙水析出,才有

可能向上覆水中释放，当底泥深入到一定的深度后,孔隙率会大幅度地下降而不利于降解。

因此可以推测，风浪过程中，虽然表层底泥的 NH4
+
-N 含量没有明显的变化，但是表层底泥

可能起到媒介的作用，不断向上释放来自更深底泥和间隙水的 NH4
+
-N，最终导致上覆水中

NH4
+
-N 负荷的增加。 

（三）水生植物影响 

底泥结构是影响水体营养盐动态负荷的重要因素。由于底泥及其间隙水中营养盐

的含量在垂向上分布不均匀（张路等，2004），底泥结构的改变将产生新的沉积物－

水界面，原有界面的营养盐平衡被打破，进而影响沉积物对上覆水的营养盐迁移量。

底泥的营养盐含量是另一个影响水体营养盐负荷的重要因素。朱广伟等(2005)用波浪水

槽法对梅梁湾沉积物进行了营养盐动态释放研究，发现小波过程对NH4
+
-N浓度影响很小；

但大波掀沙过程总体上增加了水体NH4
+
-N浓度。本研究中三种风浪条件下漫山湖NH4

+
-N浓

度均表现为下降趋势，大风的变化相对较小（图4-1）。因此，梅梁湾沉积物的营养盐动态释

放量明显大于漫山湖。梅梁湾和漫山湖的上覆水NH4
+
-N浓度分别为0.042和0.113 mg/l，都处

于相对较低的水平。但是沉积物差别较大，梅梁湾和漫山湖的TN含量分别为571和

1284mg/kg。因此底泥的营养盐含量是发生动态释放的物质基础，直接影响上覆水体的

营养盐动态负荷。  

 水生植物作为湖泊生态系统的重要调节者，在固定底泥、防止底泥再悬浮、净化水质、

改善水体氧化还原状况等方面具有重要的作用。水生生物对水质和底质的改善也有重要作用

(Melzer ,1999)。一方面，沉水植物的光合作用增加了上覆水和沉积物-水界面氧的含量，不

图 8-15 梅梁湾不同风浪过程后沉积物间隙水 NH4
+
-N 浓度垂向分布 

 



 

但降低了水体氨态氮浓度，而且铁锰铝等金属氧化物通过吸附和离子交换也控制磷酸盐的迁

移。另一方面，水生生物生长也在不断吸收游离的氮，减少了水相和沉积物相的N含量(包

先明，2006；Baldy et al.，2007)。梅梁湾是太湖污染最为严重的湖区，其水生植物分布很少

(Zhou et al.，2005)。对比水体NH4
+
-N发现漫山湖水质营养状况明显优于梅梁湾。漫山湖氨

态氮浓度为0.153mg/l，梅梁湾为1.812mg/l。参考地表水环境质量标准（GB3838-2002），漫

山湖NH4
+
-N达Ⅱ类水质标准，而梅梁湾则处于Ⅴ类标准。铵态氮在沉积物中通常以吸附态

和游离态形式存在，吸附于沉积物上的NH4
+
-N是间隙水NH4

+
-N的主要来源 (Graca B et al.，

2006)。两个湖区的间隙水营养盐浓度差别较大，梅梁湾和漫山湖NH4
+
-N浓度分别为2.99和

0.563 mg/l。氨态氮是生物可以直接利用形态，水生生物的生长对其的吸收利用是间隙水中

游离的氨态氮和磷酸盐含量减少主要原因。另外，氧通过水生植物根系向沉积物的传输，提

高沉积物的氧化还原电位，不但促进硝化作用，也抑制了氨化作用的进行，对降低间隙水氨

态氮浓度也有重要贡献。因此沉积物较低的营养状况可能是漫山湖水体营养盐动态负荷变化

较小的根本原因。 

 

第四节  底栖生物扰动对沉积物反硝化及其特性影响 

在湖泊生态系统中，各种形态的氮通过脱氮过程转化成 N2或者 N2O 而离开湖泊生态系

统返回大气，从而使水体氮素的内循环呈现出一种与大气交换相关联的开口循环模式。通过

这个过程，能够有效的降低湖泊生态系统中氮素含量，保持生态系统中的氮素处于平衡的状

态(Risgaard-Petersen 2004)。由于脱氮过程在氮素循环以及在保持生态系统氮平衡中的重要

地位，所以研究脱氮过程对于控制内源氮负荷，减缓湖泊富营养化进程有重要的意义。 

反硝化脱氮 (Denitrification)是由 Gayon 与 Dupetit 于 1882 年提出。一般认为反硝化脱

氮过程经历以下几个步骤：NO3
-
→NO2

-
→NO

-
→N2O→N2。反硝化过程是微生物利用有机物

作为碳源及电子供体，将 NO3
-和 NO2

-作为最终的电子受体，异化还原为气态氮的微生物过

程。由于反硝化过程的最终产物是 N2，因此反硝化脱氮过程意味着将体系中的 NO3
-真正的

去除，相比其他方法，反硝化脱氮是最彻底的脱氮过程，对于减缓水体氮负荷具有重要的意

义(Howarth et al. 1988, Martin et al. 1999)。在湖泊生态系统中，通过发生在沉积物—水界面

的反硝化脱氮过程去除的氮可占湖泊外源氮输入负荷的 30%～50%(Seitzinger S et al. 1980)。

正是因为反硝化脱氮过程的重要的作用和意义，国际上也开展了大量针对海洋、海湾、河流

以及湖泊等水体反硝化过程的研究，欧盟和美国自然科学基金会都成立了反硝化研究的协作

网络以推进氮循环机理和全球生态系统氮平衡的研究。 



 

 

图 8-16 界面氮循环示意图 

已有的研究结果表明，反硝化过程速率受反应底物浓度(NO3
-
)(Risgaard-Petersen 2004, 

Seitzinger SP 1988)、环境温度(Nowicki 1994)、氧化还原条件、有机碳水平(Burford and 

Bremner 1975, Korom 1992)、反硝化微生物等条件的影响。由于反硝化过程是一种缺氧性氮

转化过程，依据表层沉积物中溶解氧侵蚀深度的不同，一般发生在沉积物-水界面下几毫米

至几厘米之间比较薄弱的反硝化层内。然而，这段区域恰是底栖生物赋存密度最大、生物扰

动作用最为强烈的层位。就我国太湖而言，部分湖区沉积物中摇蚊幼虫可达每平方米 2000

条，水丝蚓最高可达每平方米 30000 条(蔡永久 et al. 2010)，如此大量的底栖生物存在于表

层沉积物中，发生的各种生物扰动等作用势必强烈影响沉积物氧化还原条件、上覆水中 NO3
-

向沉积物中的迁移速率，影响反硝化层位的深度和空间分布等特征及沉积物中反硝化微生物

活性等，从而影响沉积物中氮素循环过程，使得生物扰动下沉积物反硝化过程更加复杂。所

以研究生物扰动对沉积物-水界面氮素反硝化转化的影响对于深入了解氮素的循环过程有重

要的意义。本节以三种太湖常见底栖生物（中华长足摇蚊幼虫、霍普水丝蚓、河蚬）为研究

对象，探讨底栖生物扰动对沉积物反硝化速率及两种不同反硝化过程的影响。 

一、沉积物耗氧速率 

反硝化过程是厌氧性反应过程，氧气条件的改变可能会对反硝化作用带来一定的影响，

因此，研究生物扰动作用下沉积物耗氧速率的变化对于了解和研究反硝化作用有重要的意

义。从理论上讲，O2是有机质矿化最受欢迎的电子受体，在沉积物表层 O2很快被消耗完毕。

沉积物耗氧速率(Sediment Oxygen Demand, SOD)是反映沉积物在一定条件下消耗 O2 情况的

指标，SOD 越大，说明发生在沉积物中的耗氧作用越强烈。随着 O2 被消耗完毕，硝酸盐成

为有机质矿化的优先电子受体，形成反硝化过程。因此，反硝化过程往往与沉积物的耗氧速

率密切相关，甚至可以用经验模型量化沉积物好氧速率与反硝化的关系。 

沉积物对 O2 的消耗主要有两个方面的原因：一是好氧异养底栖动物与细菌的活动，二

是厌氧异养过程所降解产生的还原态无机物质的再氧化(Glud 2008, Hargrave 1969)。与无生

物扰动的沉积物相比，底栖动物的不仅增大了底栖生物量，并由于底栖生物的呼吸消耗大量

的氧气，同时生物扰动作用将提高氧气与底泥还原性物质的接触面积，不仅使得有机质被氧

化，还促进了底泥中还原态铁、锰、硫等物质的氧化，同样提高 SOD 的提高 (Svensson J.M 

and Leonardson 1996, Welsh 2003, 张雷 2010)。 

对于同一种底栖动物，生物量(或密度)增大后底栖动物呼吸速率与生物扰动所产生的耗

氧速率也会增加，因此，SOD 随底栖动物生物量的增加而增大。比如，在太湖中，SOD 随



 

河蚬、霍甫水丝蚓生物量的增大而增大(图 8-17)，羽摇蚊幼虫等其它底栖动物也有同样效应

(Svensson J.M and Leonardson 1996)。相同生物量下，不同底栖动物对 SOD 可能会存在不同

的差异。在相同生物量下，霍甫水丝蚓与中国长足摇蚊幼虫对 SOD 的影响不存在显著差异

(Zhang et al. 2010)；有研究表明，霍甫水丝蚓干重(dw)与湿重(ww)之比为 0.15(Krezoski et al. 

1978)，那么图 8-18 中水丝蚓在 20℃下耗氧速率可以换算为 208 μmol/(h·g)，而 10℃下水丝

蚓所产生耗氧速率为 109 μmol/(h·g)，两者分别为河蚬在 15℃下所产生耗氧速率(图 8-17a，

9.93 μmol/(h·g))的 22 倍与 11 倍(图 8-18)。这一现象可能与生物自身的代谢速率及生物扰动

类型有关。河蚬个体远大于水丝蚓，与大底栖动物相比，小底栖动物具有较高的比表面积，

它们新陈代谢速率通常较快，单位重量生物代谢活动需要消耗更多的能量(Svensson J.M and 

Leonardson 1996)；另外，与河蚬相比，霍甫水丝蚓对沉积物搬运的连续性更强，不断将底

层厌氧沉积物搬运到沉积物表层，一直保持较高的耗氧速率(张雷 2010)。 
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(a)河蚬，dw 表示河蚬去壳干重；(b)霍甫水丝蚓，ww 表示霍甫水丝蚓湿重 

图 8-17 SOD 与生物量之间的关系 
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图 8-18 单位干重水丝蚓与河蚬所引起的耗氧速率 

温度也是影响 SOD 的重要环境因子。环境温度的升高可以加速 O2与还原物质在沉积物

中的扩散速率，有效增大氧化还原反应速率(Hargrave 1969)；温度升高导致微生物活性增强，

加快底栖动物自身代谢速率，从而增大耗氧速率。图 8-14 显示温度由 10℃升高到 20℃后，

沉积物经水丝蚓扰动所引起的耗氧速率约增加了 1 倍(p < 0.001)；另有研究表明水丝蚓扰动

沉积物在 15.1℃耗氧速率是 4.8℃的 2.6 倍(王建军 2008)；在红裸须摇蚊幼虫存在的沉积物

中，温度同样由 10℃升高到 20℃，摇蚊幼虫对 SOD 速率的贡献增加了 23% (p < 0.001) (图

8-14)。虽然温度升高后两者都显著增大了 SOD，但后两者对 SOD 的影响程度存在不同，这

可能因为蚊幼虫与水丝蚓在沉积物中活动方式不一样。摇蚊幼虫通过生物引灌等活动为自身

生物供给 O2，冲刷廊道壁面、排出代谢产物，温度升高后生物引灌频率会增大(Wang et al. 

2001)，但由于它们基本不再构筑新的廊道，因此不会产生新的氧化还原反应通道。因此，



 

红裸须摇蚊幼虫对沉积物的改造在引入初期较大，后期较小。而霍甫水丝蚓则不一样，它们

在沉积物深处不断摄食沉积物颗粒，并以蚓粪形式排泄到沉积物表层。随着温度的升高，霍

甫水丝蚓扰动速率增大，蚓粪排泄速率增大。蚓粪含有大量还原态物质，且含有大量微生物

(Kristensen 1988)，因此能够消耗更多 O2；同时沉积物表层不断被水丝蚓刷新，因此霍甫水

丝蚓在温度升高后引起了耗氧速率的大幅度增加。 

根据 SOD 产生的原理，可以将底栖动物所增加的耗氧速率分为底栖动物自身呼吸速率

与生物扰动本身所引起厌氧物质氧化、微生物活性增强的耗氧速率这两部分。为探讨生物扰

动活动本身所引起耗氧速率变化对增大 SOD 的贡献，通常需要先测定底栖动物的呼吸速率,

然后通过生物引起的 SOD 的增加减去底栖生物的呼吸速率，得到生物扰动本身过程所产生

的耗氧速率，这种方法在一些研究中得到应用，并取得了一些结果。比如，有研究表明羽摇

蚊 (C. plumosus) 幼虫呼吸速率为其在沉积物中净好氧速率（所增大 SOD）的 42%(图

8-19a)(Svensson J.M and Leonardson 1996)。 

底栖动物呼吸速率测定一般在水中进行，在水中所得呼吸速率能否代替底栖动物在沉积

物中呼吸速率还不断被质疑(Glud 2008)。比如，在研究河蚬扰动对 SOD 的影响时发现，河

蚬对沉积物 SOD 的增大量远小于其在水中呼吸速率(图 8-19b)，因此，这种情况下利用河蚬

在水中呼吸速率代替其在沉积物中呼吸速率显然是不对的。河蚬是一种双食性底栖动物,在

沉积物-水系统中，它们既可以通过虹吸管从水中滤食有机颗粒，也可以通过斧足从沉积物

中摄食有机质，而在水中它只能通过滤食维持生命(Hakenkamp and Palmer 1999, Vaughn and 

Hakenkamp 2001)。既能够通过斧足摄食又能滤食的河蚬比仅能滤食的河蚬张的大

(Hakenkamp and Palmer 1999)，同时有研究表明单独滤食所提供物质能量不超过河蚬总能量

需求的 51%(Boltovskoy et al. 1995)。为保持其身体代谢的高能量需求，在水中的河蚬必须张

开瓣膜加大其摄食力度.在沉积物中，河蚬通常持续闭合瓣膜 5-10h，闭合时间长达几天的情

况也有发生(Ortmann and Grieshaber 2003)。但在水中，河蚬闭合瓣膜的时间不会超过

7min(Saloom and Scot Duncan 2005)。而河蚬张开瓣膜时其呼吸、代谢速率是瓣膜闭合时的

10 倍(Ortmann and Grieshaber 2003)。因此，河蚬在水中的呼吸速率要比其在沉积物中高出许

多。与此类似的情况对一些其它生物也有发生，多足摇蚊属一种(Polypedilum sp.)在水中呼

吸速率(1.88 mg/(gh))也高于其在沉积物中增大 SOD 速率(1.22 mg/(gh))(Svensson J.M and 

Leonardson 1996)。 

因此，如何科学定量底栖动物呼吸速率与生物扰动本身分别对增大 SOD 的贡献，在后

续研究中亟待补充。另外，由于生物扰动所产生氧化沉积物的体积往往与生物自身体积有关，

从底栖动物体积的角度去研究生物扰动对 SOD 的影响也具有重要意义，并且在海洋沉积物

中已经得到研究(Michaud E et al. 2005)，湖泊中关于这方面的研究工作还有待开展。 
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(a)羽摇蚊幼虫，根据 Svensson 与 Leonardson(1996)数据绘制；(b)河蚬，误差线代表 3 平行样的标准



 

偏差(SD) 

图 8-19 羽摇蚊幼虫与河蚬在沉积物中所产生净耗氧速率与其在水中呼吸速率 

二、沉积物反硝化层位 

硝化作用是指化能菌将氨化物和氨转化为硝酸根(NO3
-
)或亚硝酸根(NO2

-
)离子的过程，是

一种好氧过程，因此湖泊沉积物中的硝化主要发生在表层好氧沉积物中，其主要产物为

NO3
-。同硝化作用相反，反硝化过程是一种厌氧反应过程，人们通常将沉积物中溶解氧消失

的层位认为是反硝化反应大量发生的层位，由于反硝化反应的主要反应底物为 NO3
-
, 且发生

在厌氧层中，因此可以根据沉积物中 O2、NO3
-、NH4

+剖面含量来推算沉积物中的硝化层和

反硝化层的分布情况(Berg et al. 1998, Risgaard-Petersen 2004)。图 8-16 表示的是使用微电极

系统测定的表层沉积物 O2、NO3
-、NH4

+的剖面含量，可以看出，在沉积物 2mm 处，O2、

NO3
-大量消耗直至殆尽，而 NH4

+剖面含量在 2mm 处则突然增加，表明 2mm 深度是好氧层、

厌氧层的分隔带，由图 8-20 的右图的 NO3
-消耗与产生的计算值也可以推断出，2mm 深度是

硝化作用和反硝化作用的分隔带。 

 

图 8-20 左：微电极测定沉积物间隙水中 O2、NO3
-、NH4

+剖面(左)；右：NO3
-消耗与产生. 

注：右图中正值代表硝化作用产生 NO3
-、负值代表反硝化作用消耗 NO3

-。(Risgaard-Petersen 2004) 

根据沉积物中的氧化亚氮含量也可推算沉积物中反硝化层的情况并据此计算反硝化速

率。因为使用乙炔抑制法测定沉积物反硝化速率时，反硝化过程的终产物为 N2O。随着反硝

化过程的逐步进行，因此根据 N2O 在沉积物中的累积量并结合沉积物氧气侵蚀剖面来判断

沉积物反硝化层并推算反硝化反应速率是可行的。Christensen 等(Christensen P.B. et al. 1989)

结合 N2O 微电极和溶解氧微电极得到了不同上覆水 NO3
-条件下，沉积物中 N2O 的剖面并据

此计算沉积物反硝化速率（图 8-21）。其实验结果也证实：利用溶解氧微电极及 N2O 电极能

够较为准确的判断沉积物中的反硝化层的分布情况。 



 

 

图 8-21 通过 N2O 微电极判断反硝化层位(Christensen P.B. et al. 1989) 

目前研究反硝化作用的常用方法主要有乙炔抑制法和同位素配对技术 (IPT,Isotope 

pairing technique)等。乙炔抑制法虽能抑制反硝化过程中间产物 N2O 向 N2 转化这一中间过

程，将反硝化过程的产物截留在 N2O 这一阶段(Sørensen 1978)，但乙炔抑制法对反硝化作用

的抑制不完全，而且也能抑制硝化作用和耦合硝化反硝化过程，从而存在低估沉积物中的总

反硝化速率的可能(Binnerup et al. 1992, Seitzinger S.P. et al. 1993)。而通过同位素配对技术

(Isotope pairing technique)则能够很好的避免这一缺陷，并可以根据同位素配对技术来区分不

同的反硝化过程及计算两种不同反硝化过程。 

同位素配对技术是将含有 15
NO3

-的指示剂加入到沉积物上覆水中，15
NO3

-与上覆水中原

有的 14
NO3

-混合并进入到表层沉积物中参加反应。反硝化的最终产物为 28
N2、

29
N2、

30
N2，

根据 28
N2、

29
N2、

30
N2产量的不同来计算反硝化速率(Binnerup et al. 1992, Nielsen 1992)： 

D15=r29 + 2 × r30                                                 (8-1) 

计算 14
NO3

-产生的反硝化 D14： 

D14=D15 × r29 /( 2 × r30)                                             (8-2) 

在沉积物中总的反硝化量 D
tot： 

D
tot

=D15 + D14                                                    (8-3) 

通过以上的结果计算 Dn，Dw: 

Dn=D
tot 

- D15 / e                                                   (8-4) 

Dw=D15 / e × (1 - e)                                                (8-5) 

e=([NO3
-
]a - [NO3

-
]b) / [NO3

-
]a                                       (8-6) 

式中 e 代表培养试验中 15
NO3

-的丰度，下标 a 和 b 表示添加同位素之后和之前。 

Dn: 耦合反硝化。反硝化底物来自于沉积物氨态氮向硝化层扩散后发生的硝化过程，为

硝化-反硝化耦合反应。 

Dw: 非耦合反硝化，反硝化底物来自于上覆水硝酸盐向沉积物迁移，进入反硝化层后发

生的反硝化转化，表示对上覆水体硝酸盐的反硝化去除速率。 

样品的测定采用膜接口质谱仪进行。膜接口质谱仪(Membrance Inlet Mass Spectrometry, 

MIMS)最早是 Hoch 和 Kok 利用来分析水样中的可溶性气体浓度，并因此证明其测定的精密

性和简便性，并被广泛用于反硝化等研究中(An et al. 2001, McCarthy and Gardner 2003, 

Vance-Harris and Ingall 1999)。本研究使用的 MIMS 如图 8-22 所示，待测样品以一定速度被

泵抽上通过半透膜和细小的硅管进入四级杆质谱仪(QMS)在线测定。高分子泵将水样从膜中

抽到质谱中测量，样品通过低温 U 形冷阱后能够将将水蒸气和其它干扰成分去除。样品测



 

定时间小于 5min，有可在线测定、所需样品量少、分析精度高的特点。 

 

注：1.恒温水浴 2.蠕动泵和进样管 3.废液出水管 4.低温冷阱 5.油泵 6.油泵阀门 7.主阀门 8.高压分子

泵 9.真空计 10.四级杆质谱仪 11.计算机 

图 8-22 膜接口质谱仪示意图 

考虑 NO3
-是反硝化反应的主要参与者，实验中在上覆水中添加 15

N 同位素（15
NO3

-），

然后根据沉积物中 15
N含量来推断 15

NO3
-的迁移情况并得到生物扰动作用下沉积物中反硝化

层的变化情况。对扰动后沉积物中 15
N 分布进行分析发现，水丝蚓扰动样品沉积物内氮同位

素分布和对照样相比有较大差异。在 0-3mm 深度上，对照样 15
N 同位素含量高于水丝蚓扰

动样，在 3-14mm 深度上对照样低于扰动样，14mm 深度下扰动样品和对照样同位素含量基

本相同，（图 8-23）。 

 

图 8-23  沉积物 15N 剖面含量 

根据沉积物内 15
N 含量的变化，可以判断 15

N 含量变化最为剧烈的区域应为反硝化发生

的主要层位。对照样反硝化层位应为 4-10mm 范围（图 8-23），此区域内 15
N 含量剧烈变化，

经水丝蚓扰动的沉积物反硝化层位应从 4mm 深度开始，因为水丝蚓扰动深度有限，其最大

扰动深度仅在 14mm 左右，所以 14mm 深度下，同位素含量无较大差异，水丝蚓扰动沉积

物中，4-14mm 深度为反硝化发生的主要区域。 

水丝蚓扰动不仅增加了 15
N 侵蚀深度，同时还强化了沉积物内 15

N 空间分布异质性，在

4-14mm 深度范围内，水丝蚓扰动样品 15
N 含量变化要强于对照样，无扰动样品 15

N 含量基

本表现出随着深度增加，含量降低的趋势，表明未扰动沉积物空间异质性较小，沉积物中
15

N 经上覆水迁移而来。 

而扰动沉积物 15
N 含量在 4-14mm 深度上，浓度变化较为剧烈，这主要和水丝蚓的扰动

作用有关。首先，水丝蚓在呼吸和摇摆的过程中能够将上覆水中的 15
NaNO3带入沉积物中，



 

首先增加了 15
N 在沉积物中的侵蚀深度和在沉积物中的分布浓度，在扰动作用下，上覆水中

的 15
N 向下迁移的量要远远高于对照样，这是水丝蚓扰动促进反硝化层深度的重要原因之

一。其次，水丝蚓在沉积物中的分布存在一定空间异质性，水丝蚓个体并不是均匀的分布在

沉积物中的，这就必然会对沉积物空间异质性产生影响，从而导致扰动沉积物 4-14mm 深度

上，15
N 浓度变化剧烈。 

表层沉积物 0-3mm 深度上扰动样品 15
N 含量低于对照样的原因可能是：实验用水丝蚓

由于生长季节原因，体型较小，其影响范围较小，待分析 15
N 样品使用的是小型塑料注射器

采集，主要为水丝蚓聚集区，水丝蚓扰动能够提高沉积物含水率和孔隙度，尽管水丝蚓扰动

提高了上覆水中 15
N 向沉积物的迁移量，但由于其含水率及孔隙度较高，致使单位体积的鲜

泥在冷冻干燥后干样中 15
N 含量要低于对照样（图 8-23）。 

三、沉积物反硝化速率  

根据 NO3
-来源的不同，可将反硝化过程分为耦合硝化反硝化(DN ,Denitrification based on 

nitrate produced by nitrification)以及非耦合反硝化(DW ,Denitrification of nitrate from the water 

column)。DN 是指反硝化过程中所需的底物(NO3
-
)来源于表层沉积物中的硝化作用(Blackburn 

1990)，而 DW反应所需的 NO3
-来源于上覆水(Risgaard-Petersen 2004)。本节中所提及的反硝

化速率为总反硝化速率 Dtot，包括 DW 和 DN两种过程。 

在太湖梅梁湾（31°30´31"N，120°10´31"E）采集沉积物，表层沉积物经 100 目筛网筛

分去除大块颗粒物及大型底栖生物，混匀后在 20℃、淹水条件下曝气稳定 4 周。水样使用

25 号浮游生物网过滤后保存。摇蚊幼虫置于少量未筛分的沉积物中培养 4 周后，使用有机

玻璃管(内径 7.5cm,长度 35cm)竖直扎入培养后的沉积物中，上端立即使用橡皮塞密封，缓

慢拔出有机玻璃柱后用铝箔包裹柱体，分别投加中国长足摇蚊幼虫（33.96 g·m
-2）、霍普水

丝蚓（18.12 g·m
-2）、河蚬（2034.6 g·m

-2），上覆水添加 15
N 同位素标记的 Na

15
NO3，流动培

养 24h 后结合同位素配对技术和膜接口质谱仪测定反硝化速率。 

（一）生物扰动对总反硝化速率的影响 

底栖生物扰动能够增强界面氮素反硝化速率。相比对照组，摇蚊幼虫扰动组总反硝化速

率 Dtot 从 31.8 ±8.8µmol N/(m
2
·h)增加到 229.0± 54.1µmol N/(m

2
·h)，增加了约 6 倍。水丝蚓

扰动后，界面反硝化速率略有增加，Dtot 由对照样的 39.8± 9.8µmol N/(m
2
·h)增加至 49.6± 

9.7µmol N/(m
2
·h)。河蚬扰动后总反硝化速率 Dtot 由对照样的 39.8 ±9.8µmol N/(m

2
·h) 增加

到 74.7±34.1µmol N/(m
2
·h)(图 8-24)，三种底栖生物的扰动作用均能在一定程度上促进沉积物

反硝化速率的增加。 



 

 

图 8-24-A  摇蚊幼虫扰动沉积物反硝化速率 

 

图 8-24-B  水丝蚓扰动沉积物反硝化速率 

 

图 8-24-C  河蚬扰动沉积物反硝化速率 

有关太湖沉积物反硝化速率的相关研究已经证实，太湖梅梁湾沉积物有机质含量较高，

因此有机质不是控制沉积物反硝化速率的主要因素(徐徽 2009)，而实验中整个培养体系均

在恒温水浴的控制下，进出水流速使用蠕动泵控制，整个培养体系的温度和进出水流速基本

保持恒定，因此可以推断出体系中 NO3
-浓度变化是控制反硝化反应速率的最重要因素之一



 

(Risgaard-Petersen 2004, Seitzinger SP 1988)。 

在于沉积物-水界面的扩散边界层是上覆水中 NO3
-向沉积物中迁移的主要阻隔层，扩散

边界层的存在控制着 NO3
-向沉积物中扩散的速率和通量，底栖生物的存在能够破坏扩散边

界层的稳定，从而增加 NO3
-的扩散通量（图 8-6、8-7）。 

表层沉积物中硝化作用的增加也能为反硝化作用提供更多的反应底物 NO3
-。硝化作用

的增加主要受沉积物表层含氧层厚度增强的影响，溶氧微电极的测定结果表明（加图，关于

氧气的那一节的侵蚀深度图），底栖生物扰能够增加沉积物溶氧侵蚀深度，相关研究结果也

证实了这一点(Forster and Graf 1995, Wang et al. 2001)。沉积物中氧气条件的加强促进硝化作

用反应速率增加，硝化作用的产物 NO3
-中的一部分能够向深层沉积物反硝化层中迁移，参

与到反硝化过程中，必然加强 DN反应速率。另外，底栖生物的洞穴能够增加沉积物-水之间

的接触面积，为硝化和反硝化微生物群落的增殖提供更好的环境和条件，微生物群落活性的

增强从而能够促进反硝化反应速率的增加。 

（二）生物扰动对 DW、DN 两种不同反硝化过程的影响 

摇蚊幼虫、水丝蚓、河蚬扰动均能促进 DW、DN两种反硝化过程速率，同时，对 DW、

DN 这两种不同的反硝化速率的促进作用又表现出一定的不同，三种底栖生物的扰动作用对

DW的促进都明显强于对 DN 的促进。 

摇 蚊 幼 虫 扰 动 后 ， DW 从 15.8±8.5µmol N/(m
2
·h) 变 化 为 183.0 ±45.2µmol 

N/(m
2
·h)(p=0.021),DN从 16.0±5.6µmol N/(m

2
·h)

 增加至 46.0±9.0µmol N/(m
2
·h)(p=0.008)。水

丝蚓扰动后， DW、DN分别由对照样的 23.7± 4.9µmol N/(m
2
·h)、17.0±4.9µmol N/(m

2
·h)增加

为 32.8±5.0µmol N/(m
2
·h)、18.2±3.1µmol N/(m

2
·h)。河蚬扰动沉积物的 DW、DN 也分别由对

照样的 23.7± 4.9µmol N/(m
2
·h)、17.0±4.9µmol N/(m

2
·h)增加为 49.2±25.3µmol N/(m

2
·h)和

25.5±8.8µmol N/(m
2
·h)。 

生物扰动作用对 DW 的促进较强主要有以下几个方面原因：首先：非耦合反硝化 DW主

要受反应底物 NO3
-浓度的影响，在底栖生物洞穴以及生物引灌等生物扰动作用下，上覆水

中 NO3
-向沉积物中的迁移速率和迁移量明显增加，而 NO3

-浓度是控制反硝化速率的重要因

子之一(Seitzinger SP 1988)，因此 NO3
-浓度的增加能够显著的增强沉积物 DW反应速率。 

其次和 DN 反应机理有关。DN是指反硝化过程中的硝酸盐来源于沉积物中硝化层的硝化

作用产物，因此 DN 速率是受表层硝化层中硝化反应驱动的(Blackburn 1990)，  

生物扰动后 O2侵蚀深度的增加和沉积物中氨态氮向水体中释放的增长，促进了沉积物

中硝化反应的发生速率，硝化反应产生的 NO3
-有两种可能的归属，其一是向上释放到上覆

水中，另外则有另一部分向下以底物的形式参与到沉积物中的反硝化过程中来，使沉积物中

由硝化作用驱动的 DN也得到了加强，因此生物扰动主要通过影响硝化反应速率,从而间接增

强耦合反硝化过程,所以生物扰动对 DN的影响是一种间接影响过程，对 DN速率的促进机理

和 DW 相比更为复杂。所以摇蚊幼虫、水丝蚓、河蚬的生物扰动对 DN 的促进远不如对 DW

的增长速率。 

另外，沉积物中藻类对 NH4
+的竞争作用可能会抑制硝化作用反应速率(Bartoli et al. 2003, 

Risgaard-Petersen 2004)。另外由于在生物扰动短期过程中，硝化细菌的繁殖过程较慢，这也

是生物扰动作用对 DN的促进较弱的可能原因之一(Henriksen and Kemp 1988)。 

 



 

四、生物行为影响差异 

1 底栖生物功能组差异 

由于底栖生物种类繁多，如果单独对每种底栖生物进行研究是不可行的，因此有研究人

员提出根据底栖生物功能组来将底栖生物进行分类，然后按照不同功能组来对底栖生物扰动

作用进行研究。 

根据生物扰动对沉积物颗粒的迁移特点，将对颗粒物具有相似扰动效果的底栖动物划分

成相同功能群(Functional group)，目前常用的一般划分五个功能群(Fisher, Lick et al. 1980; 

Boudreau 1986; Gardner, Sharma et al. 1987; François, Poggiale et al. 1997; Gerino, Stora et al. 

2003)。一是生物扩散者(biodiffusors)，如双壳类动物，它们对沉积物进行短距离、无规律的

搬运，造成沉积物颗粒的扩散。二是向上输送者(upward-conveyors)，该功能群动物头朝下

垂向生活，在沉积物深处摄食沉积物颗粒，通过身体代谢将摄食的沉积物颗粒通过粪便或假

粪便排泄在沉积物-水界面。其扰动可以对底部沉积物产生主动的非区域(non-local)运动、并

通过其身体蠕动、及身体与周围沉积物的缝隙对表层沉积物产生被动的向下平流运输。颤蚓

科、缩头虫科等是这一功能群的代表。三是向下输送者(downward-conveyors)，与向上输送

者相反，它们头朝上垂向生活，在沉积物-水界面处摄食沉积物颗粒，然后通过肛门排泄在

沉积物某一深处。可以造成表层沉积物主动的向下非区域运动。星虫动物门的一些蠕虫是向

下输送者(Smith, Boudreau et al. 1986)。四是再生者(regenerators)，包括那些挖穴的动物，如

招潮蟹，它们将深层沉积物搬运到沉积物表面，造成沉积物颗粒的扩散；在洞穴被遗弃后，

其底部又被表层沉积物所充填，形成一种非局域的沉积物运动。五是廊道构造者

(gallery-diffusors)或生物引灌者(bioirrigators)，它们在沉积物中构筑廊道、管道、洞穴系统，

随着洞穴的开拓，将上覆水引入管穴中，形成引灌效果；其活动可以造成表层沉积物的扩散

分布，其拖拽、排泄等可以形成平流作用，造成表层沉积物被直接输送到廊道底部，同时生

物引灌利于溶解物质沿廊道壁扩散。多毛类的沙蚕(Nereis diversicolor)是这一功能群的典型

代表。 

2 扰动方式差异 

实验中使用的底栖生物生物量不同，因此通过单位生物量底栖生物对反硝化速率的增量

来比较三种底栖功能组对反硝化作用的差异（表 8-5）。 

从单位生物量的摇蚊幼虫、水丝蚓、河蚬三种底栖生物对总反硝化以及 DW、DN反硝化

速率的促进效果来看，不同底栖生物之间存在非常明显的差异。其中，摇蚊幼虫扰动对反硝

化速率的促进最为强烈，DW 的促进因子约为 4.92，DN 促进因子 0.88，Dtot 因子为 5.8 左右。

水丝蚓相对摇蚊幼虫的扰动作用稍弱，对 DW、DN、Dtot 促进因子分别为 0.5、0.07、0.54，

而河蚬的促进效果最低，对 DW、DN、Dtot 因子分别仅为 0.01、0.004、0.016 左右。通过对

三种底栖生物扰动方式以及生活习性的分析，不同的扰动方式是造成反硝化速率差异的最重

要原因。 

表 8-5 生物扰动因子 

 生物量 反硝化增量(µmol N/(m2·h)) Factor (µmol N/(g h)) 

g/m2 DW DN DTOT DW DN DTOT 

摇蚊幼虫 33.9 167.176 29.97 197.15 4.92 0.88 5.80 



 

水丝蚓 18.12 9.09 1.23 9.72 0.50 0.07 0.54 

河蚬 2034.6 25.50 8.56 34.88 0.01 0.004 0.016 

注：反硝化增量为扰动样品和对照样品反硝化速率之差 ；Factor=反硝化增量/生物量 

三种底栖生物中，摇蚊幼虫为廊道构建者，在摄食的过程中会筑造大量的管状洞穴，这

些管状洞穴在提高上覆水-沉积物之间物质交换速率的同时也能增加界面接触面积(Svensson 

J M 1997)，并能成为硝化细菌、反硝化细菌大量增殖、活动的场所。上覆水中的 NO3
-及 O2

等通过摇蚊幼虫引灌以及摇蚊幼虫洞穴迁移至沉积物中的量也远远高于另外两种底栖生物

（图 8-6、8-7、8-8，），NO3
-通量的增加必然强化沉积物中反硝化速率。虽然水丝蚓和河蚬

两种底栖生物也能够促进上覆水-沉积物之间的物质交换速率，在一定程度上也能够促进沉

积物反硝化速率的增加，但由于这两种底栖生物对表层沉积物的侵蚀情况远远小于摇蚊幼虫

（图 8-25），因此从总反硝化速率来看，摇蚊幼虫的扰动要强于水丝蚓的扰动效果。从不同

的反硝化过程来看，摇蚊幼虫对 DW、DN 的促进作用也要强于水丝蚓的扰动效应。 

河蚬的活动最弱，这主要和河蚬的生活习性有关。河蚬属于滤食性生物，其对沉积物的

破坏性主要在其进入沉积物的初期，河蚬在沉积物中稳定后（24h 内）一般会稳定在某处，

将身体埋于沉积物中，只露出吸管进行呼吸和摄食。因此河蚬在沉积物中一旦稳定后，对沉

积物的破坏性较小，这也是同摇蚊幼虫和水丝蚓相比，单位重量的河蚬的生物扰动效应最小

的主要原因。 

 

 

 

图 8-25  不同底栖动物扰动后的沉积物表观特征 

3 底栖生物扰动方式对非耦合反硝化的影响 

在不考虑底栖生物扰动、水体藻类对营养盐竞争的情况下，沉积物中非耦合反硝化(DW)

主要受反应底物 NO3
-浓度及其迁移速率影响。因此，基于以下三个假定：(1)反硝化和沉积

物氧气消耗之间的关系是固定不变的；(2)分子扩散是上覆水中 NO3
-向沉积物中扩散的主要

动力；(3)上覆水中 NO3
-去除的唯一途径是反硝化过程，PB Christensen 等提出根据沉积物耗

氧量 SOD 及上覆水中 O2、NO3
-浓度等参数估算 DW 反应速率的模型(Christensen P.B et al. 

1990)： 
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式中   ：反硝化速率和 SOD 比值，经验值，一般取 0.8。 

      DNO3,DO2 ：NO3
-和氧气在一定温度下的扩散系数。 

      CNO3,CO2 ：沉积物-水界面处 NO3
-和 O2 含量。 

在有底栖生物存在的条件下，底栖生物扰动作用能够影响界面 NO3
-迁移过程以及增加

SOD，而 DW反应速率预测模型的两个关键因子 NO3
-和 SOD 在受到生物扰动作用的影响后，

必然会使模型预测值和实测值会有一定的偏差(Christensen et al., 1990; Rysgaard et al., 

1995)。但在生物扰动作用下，模型预测值实际上可以作为无扰动条件下 DW 反应速率的参

考，然后通过计算预测值和 IPT 实测值之间的差别，判断生物扰动对 DW的影响。 

根据公式 8-7 计算 DW 反应速率并与 IPT 计算值比较，结果如图 8-26 所示。     

 

图 8-26 扰动样预测值和 IPT 测定值 

对照样的预测值和 IPT 测定值之间无显著差异(图 8-26-A, p=0.329)，而生物扰动样品预

测值和实测值之间则随着生物种类的不同表现出不同的差异。摇蚊幼虫扰动样 IPT 实测值高

于模型预测值(图 8-26-B)，水丝蚓和河蚬扰动样品 IPT 实测值低于模型预测值(图 8-26-C, 图

8-26-D)。三种生物扰动方式在预测值和实测值之间表现出的差别，主要和生物扰动方式有

关。 

摇蚊幼虫扰动对模型预测值偏差的影响主要体现在两个方面：第一，蚊幼虫扰动后，沉

积物耗氧量 SOD 有一定程度的增加，尽管根据 Christensen 等的预测模型来看，SOD 的增加

可能会使得模型预测值偏高。但本实验结果表明，摇蚊幼虫的扰动反而使计算值要高于模型

预测值，和 Christensen 等认为模型预测值要普遍高于实测值的推断是相反的， 



 

这主要是因为摇蚊幼虫洞穴的存在在增加 SOD 的同时也能够提高界面 NO3
-迁移速率，

在洞穴以及生物引灌作用下，上覆水中的 NO3
-向沉积物反硝化层的迁移量增加，极大的增

加了 DW 反应速率(Risgaard-Petersen 2004)。Christensen 等考虑到底栖生物的呼吸作用增加

SOD，并没有考虑到生物扰动对界面 NO3
-迁移的影响，而由于摇蚊幼虫本生物扰动对 NO3

-

迁移的影响要强于对 SOD 的影响，因此在摇蚊幼虫扰动情况下，模型预测值并没有表现出

高于 IPT 实测值的预想结果。 

水丝蚓和河蚬扰动效果则与摇蚊幼虫扰动不同，两种计算方法的 DW速率均存在显著差

异(水丝蚓组 p=0.038，河蚬组 p=0.023)。水丝蚓和河蚬扰动首先增加沉积物 SOD，但是河蚬

和水丝蚓扰动不似摇蚊幼虫扰动能筑造管状洞穴，上覆水中 NO3
-向沉积物反硝化层位迁移

的主要动力仍然是分子扩散作用，和摇蚊幼虫相比，水丝蚓和河蚬扰动对 NO3
-的影响较小，，

水丝蚓和河蚬扰动组 NO3
-迁移速率的增加对模型预测值的影响远不如对 SOD 的影响强烈，

因此水丝蚓和河蚬扰动组模型预测值要高于实测值，这点和 Christensen 等认为生物扰动样

品模型预测值要高于实测值的推测是一致的。 

通过以上的总结，底栖生物在摄食、筑穴以及生物引灌等作用下，能较明显地破坏扩散

边界层的稳定性，形成的洞穴及引灌效应等能改变形态氮的分布，影响着上覆水和沉积物内

部的物质通畅性，改变着沉积物-水界面间氮物质的交换速率，对氮素在界面的生物地球化

学过程产生着重要影响效应。 
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