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摘　 要： 湖泊水底 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－浓度的快速增加是湖泛暴发最早发生于沉积物－水界面的主要前提，缺氧环境下水底扩散

层附近 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－的迁移是其在沉积物－水界面处稳定积累的重要原因． 以蓝藻聚积水体沉积物－水界面为研究对象，应
用湖泊过程模拟装置及间隙水被动采样等技术，重点研究了间隙水和底层上覆水中 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－的垂向分布特征，并定量

估算了二者的扩散通量及迁移方向． 结果表明：湖泛样品水体沉积物－水界面处于典型的还原性环境，表层沉积物间隙水

中 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－浓度显著高于对照样品，二者在表层沉积物中积累趋势明显． 湖泛水体沉积物－水界面处 Ｆｅ２＋释放通量较

高，表现出较强烈的自沉积物向上覆水方向的释放能力；而湖泛样品 ΣＳ２－在沉积物－水界面处释放通量为负，迁移方向为

自上覆水向沉积物扩散． Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－在湖泛水体沉积物－水界面处不同的迁移特征证明：缺氧 ／ 厌氧条件下，湖泊水体表

层沉积物间隙水中高浓度 Ｆｅ２＋向上覆水的扩散为湖泛致黑物质的形成提供了重要的物质基础；底层上覆水及界面水中

ＳＯ２－
４ 在表层沉积物中被还原，为终端还原产物 ΣＳ２－为湖泛致黑物质的形成提供了另一重要物质来源．
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湖泛是我国超富营养化湖泊当前面临的严重生态灾害之一，其黑臭水体给湖泊生态系统和城市饮用水

水源地供水带来了巨大的安全隐患［１⁃３］ ． 湖泛水体是典型的缺氧 ／ 厌氧水体，处于水体缺氧区发展变化过程

的第 ４ 个也是最后 １ 个阶段［４］ ，在微生物作用下产生并释放出 Ｈ２Ｓ 类物质被认为是该阶段水环境的主要特

征［５］ ． 在我国，由于太湖等富营养化浅水湖泊湖泛现象频发与大规模蓝藻水华处于同一时期，因此在最初的

一段时间内，有关湖泛的研究和认识主要集中在水体富营养化层面［１，６⁃９］ ． 然而，湖泛是一种明显区别于蓝藻

水华的极端环境现象． 一方面，其发生根源与水体重度富营养化有关［１０］ ；另一方面，湖泛问题又超出了富营

养化问题的范畴，湖泛水体视觉上呈现的黑色及其水柱显著的高 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－（ΣＳ２－ ＝ Ｓ２－ ＋ＨＳ－ ＋Ｈ２ Ｓ）浓度等

特征［４，１１］ ，让其从物理及化学层面上都明显区别于正常湖体． 最近研究结果表明，黑色 ＦｅＳ 是湖泛水体重要

的致黑物质并指示着湖泛的暴发与持续［１２］ ，厌氧水体中较为丰富的 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－为 ＦｅＳ 的生成提供了直接的

反应物［４］ ，而湖泛表层沉积物理化状态及过程被认为与水体缺氧或湖泛的形成具有密切的关系［１３⁃１４］ ． 然而，
有关表层沉积物对湖泛致黑影响因素的贡献途径及方式尚未得到充分论证，相关研究尚存在一定的不足与

空白． 因此，研究并揭示湖泛水环境沉积物－水界面处 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－的迁移途径和方向，对支撑湖泛形成机制

理论研究及早期预控与应急处置具有重要意义．
沉积物－水界面是湖泊底质与上覆水物质交换的最重要场所． 在浓度梯度、吸附解析平衡、溶解平衡、化

学平衡、微生物产能代谢、水生植物根际效应、物理和底栖动物扰动等多种物理、化学、和生物过程单独或协

同作用下，溶解性离子得以通过沉积物－水界面在间隙水和上覆水间迁移，从而使沉积物在上覆水营养盐和

污染物迁移中扮演污染“源”或迁移“汇”的角色． 在沉积物－水界面间离子迁移领域，国内外学者进行了大

量的研究． 该类研究以费克第一定律（Ｆｉｃｋｓ ｆｉｒｓｔ ｌａｗ）或费克第二定律（Ｆｉｃｋｓ ｓｅｃｏｎｄ ｌａｗ）为理论指导［１５］ ，研
究手段从早期破坏性采样的方式逐步走向原位被动采样技术甚至非损伤微电极探测等技术． 其研究热点主

要集中在沉积物溶解氧耗散［１６⁃１８］和富营养化相关沉积物 Ｎ、Ｐ 营养盐释放通量估算方面［１９⁃２３］ ，有关湖泛和缺

氧水环境特征敏感物质的报道较少． 近年来有研究发现：缺氧 ／ 厌氧条件下，氧化还原条件敏感的 Ｈ２ Ｓ 及

Ｆｅ２＋类物质在沉积物－水界面处具有大幅度积累的典型特征［２４］ ． 当前已有研究认为：湖泛形成过程中，受水

体厌氧及氧化还原条件的影响，表层沉积物间隙水中 Ｆｅ２＋、Ｓ２－等离子存在不断积累及向上释放的风险［２５］ ．
然而，有关湖泛水体沉积物－水界面处 Ｆｅ２＋、Ｓ２－等离子的迁移方向尚未有充分的数据加以证明，沉积物－水界

面间 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－的迁移方向及其对湖泛的贡献途径需要进一步的分析．
因此，本研究以湖泛水体沉积物间隙水为研究对象，利用膜平衡式原位间隙水采样装置（Ｐｅｅｐｅｒ）获得

沉积物原位间隙水，并重点分析其中 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－的分布特征，定量估算二者在沉积物－水界面间的扩散通量

并分析其主要影响因素，揭示湖泛水体 Ｆｅ２＋ ／ ΣＳ２－在沉积物－水界面处的释放规律及其环境意义，为湖泛致黑

机理提供一定的理论补充．

１ 材料与方法

１．１ 实验设计

自然状态下，湖泊湖泛的发生时间和地点都具有突发性和很大程度的不确定性，较难进行全过程跟踪

监测． 因此，本研究采用室内模拟太湖湖泛、在模拟过程中投放 Ｐｅｅｐｅｒ 以获取原位沉积物间隙水、进而分析

间隙水理化指标并进行 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－释放通量估算的研究方法． 湖泛模拟所需沉积物、上覆水和蓝藻均采集

自太湖湖泛易发区月亮湾（３１°２４′３５．８２″Ｎ， １２０°６′０４．５７″Ｅ）水域． 用重力式沉积物柱状采样器（Ｒｉｇｏ． Ｃｏ．，
Ø１１ ｃｍ×Ｌ ５０ ｃｍ）采集深度大于 ３０ ｃｍ 的原位沉积物柱状样若干，同时用 ２５ Ｌ 聚乙烯水桶采集上覆水，并采

集堆积蓝藻． 所有样品于当天带回实验室，并在 ２４ ｈ 内开始湖泛模拟． 湖泛模拟实验在中国科学院南京地理

与湖泊研究所湖泊与环境国家重点实验室 Ｙ－型沉积物再悬浮发生装置［２６］ 中进行． 实验设置对照组和湖泛

模拟组，每组分别设置 ３ 个平行处理． 将事先准备好的 Ｐｅｅｐｅｒ（准备方式与过程参照文献［１０］）装置插入沉

积物，然后将带有 Ｐｅｅｐｅｒ 的沉积物装入 Ｙ－型装置中，无扰动加入采集的湖水并使水深达到与太湖平均水深
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相近的 １８０ ｃｍ． 向湖泛模拟组各模拟柱中分别投加经 ３００ 目尼龙筛网过滤后（靠重力过滤＞８ ｈ）的蓝藻

（４７．５ ｇ ／ 柱） ［６］ ，对照处理不进行添加． 控制环境温度 ２８±１℃，进行湖泛模拟实验． 实验装置及湖泛模拟如图

１ 所示．

图 １ Ｙ⁃型沉积物再悬浮模拟装置示意（ａ）及湖泛模拟（ｂ）
Ｆｉｇ．１ Ｓｉｄｅ ｖｉｅｗ ｏｆ Ｙ⁃ｓｔｙｌｅ ａｐｐａｒａｔｕｓ（ａ） ａｎｄ ｂｌａｃｋ ｂｌｏｏｍ ｓｉｍｕｌａｔｉｏｎ（ｂ）

１．２ 样品检测与分析

待湖泛发生后，从模拟装置中妥善卸下沉积物，取出 Ｐｅｅｐｅｒ 并立即进行间隙水理化性质测定． 用笔式锥

形氧化还原电位计测定不同深度处间隙水的 ｐＨ 和氧化还原电位（Ｅｈ）值，并采集相应深度间隙水，用来分

析其中 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－含量． 其中，Ｆｅ２＋浓度采用菲咯嗪（Ｆｅｒｒｏｚｉｎｅ）分光光度法测定［２７］ ，ΣＳ２－浓度采用亚甲基蓝

分光光度法测定［２８］ ． 对于沉积物样品，按照 ０～１、１～２、２～３、３～４、４～６、６～８ 和 ８～１０ ｃｍ 间隔分层，分析其中

酸可挥发性硫化物（ａｃｉｄ ｖｏｌａｔｉｌｅ ｓｕｌｆｉｄｅ，ＡＶＳ）和铁形态分布特征． 切样完成后取各层位沉积物鲜样利用冷扩

散法［２９⁃３０］分析其中 ＡＶＳ 含量，并用烘干法分析沉积物基本物理指标含水率和孔隙度［６］ ． 另取一部分沉积物

进行真空冷冻干燥，其后用陶瓷研钵研磨至 １００ 目以下粒度，然后用改进 ＢＣＲ 连续提取法［３１⁃３２］ 提取并分析

其中铁形态分布． 该方法可获得沉积物中金属元素的 ４ 种结合形态，即 Ｆ１－可交换态及弱结合态，Ｆ２－铁锰

氧化物结合态，Ｆ３－硫化物和有机物结合态，Ｆ４－残渣态．
１．３ 数据处理

１．３．１ 扩散通量计算　 沉积物－水界面间 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－扩散通量依据费克第一定律（Ｆｉｃｋｓ ｆｉｒｓｔ ｌａｗ）估算［３３］ ，计
算公式为：

Ｆ ＝ φ０·Ｄｓ·
∂ｃ
∂ｘ ｘ ＝ ０ （１）

式中，Ｆ 为沉积物－水界面处离子扩散通量（常用单位 ｍｇ ／ （ｍ２ ｄ））；φ０ 为表层沉积物孔隙度（无量纲）；
∂ｃ
∂ｘ ｘ ＝ ０ 为沉积物－水界面处离子的浓度梯度，其中 ｃ 为离子浓度（常用单位 ｍｇ ／ Ｌ）、ｘ 为沉积物深度（常用单

位 ｃｍ）；Ｄｓ为水溶液中离子的扩散系数（常用单位 ｃｍ２ ／ ｓ），其大小与理想稀溶液中离子的扩散系数 Ｄ０（常用

单位 ｃｍ２ ／ ｓ）及孔隙度 φ０有关，计算依经验公式（２）和公式（３）所示［３４］ ． Ｄ０（Ｆｅ２＋）和 Ｄ０（ΣＳ２－）依据已有文献

分别取 ７．１９×１０－６和 ６．９５×１０－６ ｃｍ２ ／ ｓ［３５］ ．
Ｄｓ ＝ φ０·Ｄ０（φ０ ≤ ０．７ 时） （２）
Ｄｓ ＝ φ２

０·Ｄ０（φ０ ＞ ０．７ 时） （３）
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１．３．２ 统计分析　 不同处理间差异性利用一元方差分析（ＡＮＯＶＡ，Ｔｕｒｋｅｙ 检验，双尾数）进行比较，不同参数

间相关性利用相关性分析进行比较． 方差分析和相关性分析均在 ＳＰＳＳ １６．０ 软件中进行．

２ 结果与分析

２．１ 湖泛水体沉积物间隙水 Ｅｈ、ｐＨ分布特征

由于尚不具备量化判定湖泛全面暴发的标准，因此湖泊水体感观上是否变为黑色被当作现阶段判断湖

泛发生与否的标志［３６］ ． 在实验培养的第 ７ ｄ，湖泛模拟处理组水柱水色相继变黑，发生了湖泛现象． 湖泛发

生后水体水色如图 １ 所示． 待湖泛稳定发生后，将内置其中的 Ｐｅｅｐｅｒ 采样器依次取出，分析间隙水中 Ｅｈ 和

ｐＨ 垂向剖面特征，结果表明（图 ２）：对于对照和湖泛样品，其 Ｅｈ 剖面变化特征类似，２ 类样品均呈现出从上

覆水到间隙水逐渐减小的特征，且上层沉积物间隙水 Ｅｈ 在沉积物－水界面之下持续降低，大约在 ５ ｃｍ 深度

以后达到相对稳定状态． 与对照样品相比，湖泛样品在上覆水、界面水及表层 ２ ｃｍ 沉积物间隙水中均处于

更低 Ｅｈ 的还原性状态． 与 Ｅｈ 剖面变化趋势不同，湖泛沉积物间隙水中 ｐＨ 剖面变化趋势与对照样品存在明

显的差别． 对于湖泛样品，上覆水、界面水和间隙水中 ｐＨ 值明显低于对照样品，各介质均处于弱酸性环境．
而对照样品则呈现出上覆水中 ｐＨ 值较高，沉积物－水界面以下间隙水中 ｐＨ 值随深度增加逐渐降低，到 ５
ｃｍ 深度及更深层沉积物中达到相对稳定状态的剖面变化趋势． 该部分结果表明：发生湖泛的样品中表层沉

积物及上覆水中 Ｅｈ 和 ｐＨ 值均较低，与对照样品相比，湖泛样品沉积物－水界面体系整体处于还原性环境或

状态．

图 ２ 沉积物间隙水 Ｅｈ、ｐＨ 剖面特征

Ｆｉｇ．２ Ｐｒｏｆｉｌｅｓ ｏｆ Ｅｈ ａｎｄ ｐＨ ｉｎ ｐｏｒｅ ｗａｔｅｒ

２．２ 间隙水 Ｆｅ２＋剖面分布规律及其沉积物－水界面间扩散特征

总体而言，湖泛样品和对照样品中 Ｆｅ２＋浓度在沉积物－水界面处及间隙水中剖面变化趋势相似，呈现出

从上覆水 ／ 界面水到沉积物间隙水向下不断增加的特征，并在 ５ ｃｍ 以下沉积物中趋于稳定（图 ３ａ） ． 与太湖

正常湖体沉积物间隙水中 Ｆｅ２＋浓度的分布［１０］相比，本研究获得的湖泛样品 ０～ ５ ｃｍ 深度间隙水中 Ｆｅ２＋浓度

明显偏高，而其间隙水中 Ｆｅ２＋浓度整体垂向分布规律与太湖湖泛区域沉积物间隙水中分布［１０］ 相似． 与对照

样相比，湖泛样品上覆水及上层 ０～５ ｃｍ 间隙水中 Ｆｅ２＋浓度高出 ０．９～１０．８ 倍． 湖泛水体沉积物－水界面处于

还原态环境有利于 Ｆｅ３＋向 Ｆｅ２＋转化，这可能是导致湖泛样品中 Ｆｅ２＋浓度升高的主要原因．
由于间隙水和上覆水中 Ｆｅ２＋浓度存在明显的浓度梯度，这增加了间隙水中高浓度 Ｆｅ２＋向上覆水释放的

风险． 对获取的沉积物－水界面 Ｆｅ２＋分布信息利用费克第一定律进一步计算，得到对照和湖泛样品沉积物－
水界面处 Ｆｅ２＋的释放通量，结果显示，湖泛和对照样品间隙水中 Ｆｅ２＋均具有自沉积物通过沉积物－水界面向

上覆水释放的潜力（图 ３ｂ）． 与对照样品相比，湖泛样品 Ｆｅ２＋释放通量更高，表层沉积物间隙水中 Ｆｅ２＋释放程

度更为强烈． 但与太湖湖泛水域湖泛消退 ２０ ｄ 后沉积物－水界面 Ｆｅ２＋释放通量（＞４ ｍｇ ／ （ｍ２·ｄ）） ［１０］ 相比，
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本研究湖泛样品 ０．８７ ｍｇ ／ （ｍ２·ｄ）的 Ｆｅ２＋释放通量明显较低． 这主要是因为本研究湖泛水体上覆水中 Ｆｅ２＋

浓度依旧较高，间隙水至上覆水中浓度梯度相对较小造成的．

图 ３ 沉积物间隙水 Ｆｅ２＋剖面特征及释放规律（Ａ， Ｂ， Ｃ 代表 ３ 个不同平行样，下同）
Ｆｉｇ．３ Ｐｒｏｆｉｌｅｓ ａｎｄ ｒｅｌｅａｓｅ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ Ｆｅ２＋ ｉｎ ｐｏｒｅ ｗａｔｅｒ（Ａ， Ｂ， Ｃ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔ ｔｈｒｅｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐａｒａｌｌｅｌ ｓａｍｐｌｅｓ）

２．３ 间隙水 ΣＳ２－剖面分布规律及其在沉积物－水界面间扩散特征

对照样品 ΣＳ２－浓度呈现出上覆水中较低，沉积物－水界面至 ８ ｃｍ 深度范围内浓度较高，其后随深度增

加而减小的趋势． 与对照样品相比，湖泛样品中 ΣＳ２－浓度在上覆水和沉积物间隙水中呈现出明显不同的剖

面分布特征． 湖泛样品 ΣＳ２－浓度在沉积物－水界面处存在典型的峰值，并以该界面为拐点，自沉积物－水界面

向上覆水和沉积物即向上和向下 ２ 个方向都呈现出明显的逐渐降低走向． 从浓度上来看，对照样品和湖泛

样品界面水 ／ 上覆水和沉积物间隙水中 ΣＳ２－均达到一定的浓度，但湖泛样品中浓度总体上高于对照样品（图
４ａ） ． 上层沉积物间隙水和上覆水中 ΣＳ２－浓度明显增加，是湖泛或缺氧水体重要的化学特征之一［４］ ，并可能

为湖泛致黑物质及湖泛的最终形成提供直接的物质基础［１４］ ．
利用费克第一定律解释离子或分子在沉积物－水界面间扩散规律时，一般更多地用一次函数或指数函

数进行描述，但有时二次函数更符合实际情况且具有更高的可靠性和解释能力［３７］ ． 在本研究中，一次函数

和指数函数均不能很好地描述沉积物－水界面间 ΣＳ２－浓度与其相应垂向深度的关系，而二次函数解释能力

较好． 湖泛和对照样品沉积物－水界面 ΣＳ２－扩散通量计算结果表明， 在对照样品中，ΣＳ２－在沉积物－水界面

处扩散通量为正，表现出较强的自沉积物向上覆水释放的能力（图 ４ｂ）． 与此相对，湖泛样品中 ΣＳ２－在沉积

物－水界面处扩散通量为负值，表现为自上覆水向沉积物中迁移扩散的趋势和潜力．
２．４ 沉积物 ＡＶＳ 及 Ｆｅ形态分布特征

沉积物中 ＡＶＳ 剖面分布特征（图 ５ａ）表明， 对照样品沉积物 ＡＶＳ 含量表现为从表层向底层逐渐增加的

趋势． 湖泛样品表层 ２ ｃｍ 沉积物 ＡＶＳ 含量明显高于对照样品． 与对照样品剖面趋势不同的是，湖泛样品沉
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图 ４ 沉积物间隙水 ΣＳ２－剖面特征及释放规律

Ｆｉｇ．４ Ｐｒｏｆｉｌｅｓ ａｎｄ ｒｅｌｅａｓｅ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ΣＳ２－ ｉｎ ｐｏｒｅ ｗａｔｅｒ

积物 ＡＶＳ 含量在 ０～４ ｃｍ 深度内自表层向下明显降低；而 ４ ｃｍ 以下沉积物 ＡＶＳ 含量随深度增加，与对照样

品一致． 表层沉积物样品 Ｆｅ 形态分布结果表明， 对于湖泛样品和对照样品，表层沉积物中 Ｆｅ 主要以残渣态

（Ｆ４）为主，铁锰氧化物结合态（Ｆ２）为第 ２ 大结合形态，以硫化物和有机物结合态（Ｆ３）赋存的较少，可交换

态和弱结合态 Ｆｅ（Ｆ１）含量最少（图 ５ｂ，ｃ） ． 与对照样品不同的是，湖泛表层沉积物样品中 Ｆ１ 和 Ｆ３ 结合态含

量有所增加而 Ｆ２ 结合态含量有一定程度的减少． 从该结果来看，在湖泛水体缺氧 ／ 厌氧的还原态环境下，表
层沉积物中部分铁锰氧化物结合态 Ｆｅ 即可还原态 Ｆｅ 被还原而减少，该部分 Ｆｅ 可能转移至可交换态 Ｆｅ 或

者硫化物与有机物结合态即可氧化态 Ｆｅ，从而造成后两者含量的增加．

３ 讨论

３．１ 水体缺氧对沉积物－水界面 Ｆｅ、Ｓ 循环的影响

湖泊等大型水体缺氧现象的发生，给原有生态系统及结构造成严重的破坏，并引起相应水域环境敏感

元素的生物地球化学循环途径和方式发生改变，进而改变了局部区域的环境状况，且有可能推进并完成一

定程度的环境演替． 沉积物－水界面是湖泊生态系统进行物质循环的重要场所、是沉积物和上覆水之间物质

传输和交换的最主要桥梁，缺氧水体的形成和持续对沉积物 －水界面处物质迁移转换具有显著的影

响［２４， ３８⁃３９］ ． 在本研究中，与对照样品相比，湖泛样品沉积物－水界面处 Ｅｈ 较低，处于典型的还原态环境，其沉

积物间隙水 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－浓度明显高于对照样品． 相关性分析结果表明，Ｅｈ 与 Ｆｅ２＋ 浓度呈显著负相关（ ｒ ＝
－０．９１０，Ｐ＝ ０．０００＜０．０１），与 ΣＳ２－浓度之间未呈现显著的相关关系（ ｒ ＝ ０．１５８，Ｐ ＝ ０．２７２＞０．０５） ． ｐＨ 与 Ｆｅ２＋浓

度（ ｒ＝－０．５７９，Ｐ＝ ０．０００＜０．０１）和 ΣＳ２－浓度（ ｒ＝ －０．３１６，Ｐ ＝ ０．０２５＜０．０５）均呈显著负相关． 此外，湖泛样品表

层沉积物 ＡＶＳ 含量显著高于对照样品，且沉积物中 Ｆｅ 存在自氧化态向还原态及可交换态转化的趋势． 堆积

蓝藻的死亡分解，过度消耗水体溶解氧，进而使得水体逐步转向缺氧 ／ 厌氧的还原性状态，这一过程被认为
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图 ５ 沉积物 ＡＶＳ 剖面特征及表层沉积物 Ｆｅ 形态分布规律

Ｆｉｇ．５ Ｐｒｏｆｉｌｅｓ ｏｆ ＡＶＳ ｉｎ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ａｎｄ Ｆｅ ｆｒａｃｔｉｏｎｓ ｉｎ ｓｕｒｆａｃｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔ

是湖泛形成的重要诱发因素之一［３］ ． 水体从有氧 ／ 好氧状态变为缺氧 ／ 厌氧状态后，会引发表层沉积物一系

列氧化还原反应终端电子受体的改变［４０］ ，最后走向以 ＳＯ２－
４ 为主要受体的氧化还原反应控制体系［２４］ ． 受此影

响，沉积物－水界面处高价 Ｆｅ 和 Ｓ 逐次还原，从而造成表层沉积物处 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－的明显积累，并使得沉积物

中以高价态方式结合的 Ｓ 素不断被还原为终端产物而造成 ＡＶＳ 含量的升高［４１］ ．
３．２ 沉积物－水界面 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－扩散对湖泛形成的影响

上覆水中稳定存在较高浓度的 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－被认为是湖泛水体的重要化学特征［４］ ，它们为湖泛致黑物质

的最终形成提供了重要的直接物质供给［３，１２］ ． 已有研究证明，湖泛最初发生在与沉积物相邻近的底部水

体［４２⁃４３］ ，表层沉积物是藻源性或生物源性湖泛发生的源场所［１４］ ，是湖泛得以形成的重要物源基础． 在缺氧

厌氧环境下，沉积物中高浓度的 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－通过沉积物－水界面向上覆水释放并生成黑色 ＦｅＳ，曾被认为是

湖泛最终形成的重要机制之一［２５，４４］ ． 在本研究中，由 Ｐｅｅｐｅｒ 获得的湖泛原位沉积物间隙水和近界面上覆水

中，Ｆｅ２＋浓度呈现出自表层沉积物向上覆水迅速减小的趋势． 这是因为在缺氧 ／ 厌氧的环境下，湖泛样品中可

还原态 Ｆｅ 即铁锰氧化物结合态 Ｆｅ 被部分还原并以 Ｆｅ２＋的形式进入间隙水，造成间隙水中 Ｆｅ２＋浓度升高，形
成向上的浓度梯度． 扩散通量计算结果表明，湖泛样品中 Ｆｅ２＋通过沉积物－水界面向上覆水释放能力较强、
潜力较大． 这说明表层沉积物具备向上覆水提供 Ｆｅ２＋的能力，并为湖泛致黑物质的形成供应 Ｆｅ２＋源．

然而，与 Ｆｅ２＋剖面特征不同，间隙水和近界面上覆水中 ΣＳ２－浓度在沉积物－水界面处出现峰值，并以界

面为中心向上覆水和沉积物中递减，上覆水中的浓度甚至高于间隙水中的浓度． 扩散通量计算结果表明，湖
泛样品中 ΣＳ２－呈现出自上覆水通过沉积物－水界面向沉积物中扩散的趋势，这与湖泛水体及致黑物质中 Ｓ
素主要来自于沉积物向上覆水中释放的已有分析和假设相矛盾． 相反地，该结果表明在湖泛水体中表层沉

积物向上覆水方向的 ΣＳ２－释放能力有限，沉积物－水界面处 ΣＳ２－的扩散方向表现为自上覆水向沉积物的向

下输移． 本研究结果显示，ΣＳ２－浓度最高出现在沉积物－水界面处（图 ４ａ），并以该界面为中心向上、下 ２ 个方

向迅速减少，这使得最表层沉积物成为 ΣＳ２－积累的一个热点． 大量已有研究认为，沉积物中 ΣＳ２－的形成是缺

氧 ／ 厌氧条件下 ＳＯ２－
４ 被还原的结果［４５⁃４７］ ，硫酸盐还原菌（ｓｕｌｆａｔｅ ｒｅｄｕｃｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ， ＳＲＢ）增殖过程的生物化学

反应是 ＳＯ２－
４ 被还原为终端还原产物 ΣＳ２－的最重要驱动［４８⁃４９］ ． 当蓝藻累积造成缺氧现象发生并持续时，表层

沉积物中 ＳＲＢ 活动开始变得活跃，而上覆水中大量易利用的 ＳＯ２－
４ 为 ＳＲＢ 的规模增殖提供了丰富的能源物

质． 已有研究证明，ＳＲＢ 活动的复兴及其大规模增殖是湖泛发生的重要驱动因素［１１］ ． 因此，湖泛样品沉积物－
水界面及界面水 ／ 上覆水中高浓度 ΣＳ２－的积累，可能是界面处 ＳＲＢ 对界面水 ／ 上覆水中 ＳＯ２－

４ 还原的结果［１４］ ．



１１８２　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０１６，２８（６）

这种还原作用占据了 ΣＳ２－积累的主导地位，并导致在沉积物－水界面处 ΣＳ２－呈现出自上覆水向沉积物方向

的浓度梯度，从而使得 ΣＳ２－出现自沉积物－水界面向下的扩散通量． 该结果表明，表层沉积物在湖泛水体

ΣＳ２－的来源问题上扮演重要角色，上覆水中 ＳＯ２－
４ 被表层沉积物中增殖的 ＳＲＢ 还原，从而在界面水及底层上

覆水中实现了 ΣＳ２－的积累并向上覆水体扩散，为湖泛致黑物质的形成提供了重要的物源基础．

４ 结论

湖泛水体沉积物－水界面处 Ｆｅ２＋、ΣＳ２－浓度明显高于正常湖体，呈现出较强的 Ｆｅ２＋和 ΣＳ２－积累态势． 研

究结果显示：湖泛体系沉积物间隙水中 Ｆｅ２＋具有较高的释放通量，通过沉积物－水界面向上覆水方向的释放

能力强烈；湖泛体系 ΣＳ２－在沉积物－水界面处的迁移方向整体表现为自上覆水向沉积物方向的向下扩散，表
层沉积物向上释放能力有限． 研究表明：缺氧 ／ 厌氧条件下表层沉积物积累的 Ｆｅ２＋通过沉积物－水界面向上

覆水释放，为湖泛水体致黑物质物源基础之一的 Ｆｅ２＋提供了重要的来源；而同样的缺氧 ／ 厌氧条件下，界面

水及底层上覆水中丰富的 ＳＯ２－
４ 在沉积物－水界面处被还原为终端还原产物 ΣＳ２－，为湖泛致黑物质的形成提

供了另一重要物源基础． 缺氧 ／ 厌氧环境下沉积物－水界面处 Ｆｅ 和 Ｓ 原有地球化学循环方式的转变，为湖泛

的致黑和爆发提供了重要的物质基础，是湖泛得以形成的必要条件之一．
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