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摘　 要： 反硝化（Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ， ＤＮＦ）和硝酸盐异化还原为氨（Ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ Ｎｉｔｒａｔｅ Ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ Ａｍｍｏｎｉｕｍ， ＤＮＲＡ）是硝

酸盐异养还原的 ２ 个主要途径． 反硝化被认为是彻底去除水体氮负荷的主要过程；而硝酸盐异化还原为氨则将水体中的

硝态氮转化为氨氮． ２ 个过程均以硝酸盐为电子受体，并存在相互竞争关系． 这 ２ 个过程的研究对理解湿地氮转化以及指

导湿地氮污染修复具有重要意义． 运用无扰动沉积物柱样流动培养、１５ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 同位素示踪实验，并采用氨氧化－膜接口质

谱仪联用（ＯＸ ／ ＭＩＭＳ）测定氨氮同位素产物的方法，对鄱阳湖碟形湖湿地、巢湖重污染河流湿地、巢湖重污染湖泊湿地 ３
种类型湿地沉积物－水界面的硝酸盐异养还原过程进行研究，结果表明存在显著差异． ３ 种类型湿地 ＤＮＦ 速率的范围为

（６．３６±２．５７） ～ （９９．９８±１４．０５） μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ），ＤＮＲＡ 速率的范围为（０．５１±０．４５） ～ （７９．８２±６．０８） μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）． 在 ３ 种

类型湿地中，随着氮污染程度加重，ＤＮＦ 和 ＤＮＲＡ 速率均显著增加，且 ＤＮＲＡ 过程在总的硝态氮异养还原中所占的比重

不断增大，说明较高的硝酸盐负荷、较高的沉积物有机质含量更有利于 ＤＮＲＡ 过程的竞争． 而对反硝化方式的进一步研

究发现， 巢湖重污染河流、湖泊湿地主要以非耦合反硝化为主导过程， 而鄱阳湖碟形湖湿地则更倾向于以硝化过程耦合

控制的反硝化为主．
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湖泊、河流等生态系统中的氮污染已经成为全球范围内人们迫切关注的环境问题［１⁃２］ ． 研究人员普遍认

为氮肥的大量施用以及固氮作物的大面积种植是导致河流、湖泊湿地氮负荷过高的主要原因［３］ ． 水体中过

高的氮负荷使水质不断恶化，引发水体富营养化、缺氧面积不断扩大及蓝藻水华频繁暴发等一系列的环境

问题［４⁃５］ ． 水体中氮的存在形态和转化过程对水环境质量和生态系统健康具有重要影响［６］ ． 硝态氮是水体中

氮素的主要存在形态之一，具有较强的迁移性和生物可利用性，其迁移和转化一直是科研人员关注的重点．
湿地水体中硝态氮的去除途径主要有 ２ 种，一是硝态氮被水中浮游植物或微生物吸收同化，成为有机体的

组成部分；二是在反硝化细菌的作用下经过呼吸反硝化过程转变为氮气迁移到大气中［４⁃５，７］ ． 至今为止，大多

数研究者仍旧认为生物同化作用和反硝化作用是湖泊、河流等湿地硝态氮最为主要的去除形式［７］ ．
反硝化作用被认为是水体中至关重要的氮循环过程之一，由于氮气不能被大多数生物所利用，因而反

硝化作用是将氮素从水体中彻底去除的主要途径，对降低水体氮负荷、修复氮污染具有十分重要的生态学

意义［５］ ． 在反硝化过程中，硝态氮作为在厌氧条件下有机物氧化过程最终的电子受体，大部分的硝态氮被还

原成氮气，还有很少的一部分以氧化亚氮的形式存在［８］ ． 然而许多研究发现，基于直接测定反硝化产物计算

得到的反硝化氮去除量经常不足实际硝态氮总去除量的一半［９］ ． 许多研究将反硝化与硝态氮总去除量的差

异归因于 ＤＮＲＡ 过程［７］ ． 作为另一种重要的硝态氮异氧还原过程，ＤＮＲＡ 不同于产生氮气（或氧化亚氮）的
反硝化过程，它是在缺氧条件下将硝态氮异化还原为氨，其产物氨氮是一种容易被生物利用的活性氮，在湿

地系统中氨氮可以被植物、微生物吸收，或经过硝化作用转化为硝态氮［７］ ． 现今已知的 ＤＮＲＡ 途径有 ２ 种，
一是与微生物发酵有关；二是与硫的氧化过程有关［５］ ． 在还原条件下，ＤＮＲＡ 过程能够引发一个反馈回路，
使水体中的无机氮不断累积［１０］ ． ＤＮＲＡ 和反硝化过程有着共同的反应底物，弄清它们在硝态氮异氧还原过

程中的相对重要性具有非常重要的环境意义，它反映了有多少硝态氮会从水体中彻底移除，而有多少硝态

氮转化为氨氮继续存在于水体氮循环过程当中［１１］ ． 因此探究 ＤＮＲＡ 和反硝化过程相对重要性的主要影响

因素，探究随着氮负荷的增加硝态氮异氧还原各过程之间如何达到新的平衡，有助于我们了解可被生物利

用的氮素在水体中的停留时间［１２］ ，对理解湿地氮素转化、湿地水体营养水平以及氮污染控制等具有十分重

要的意义［７］ ．
目前，已有许多土壤生态系统中 ＤＮＲＡ 过程的研究［１３］ ，对于湿地 ＤＮＲＡ 过程的有关研究还相对匮乏．

特别是相较于海洋及河口湿地，人们对淡水湿地中的 ＤＮＲＡ 过程缺乏足够的认识，而将 ＤＮＲＡ 与反硝化过

程联合研究则更为少见［１０］ ． ＤＮＲＡ 过程的研究中，同位素示踪法是一种被普遍使用的有力方法，简言之，即
将１５Ｎ 标记的硝酸盐作为示踪剂，测定 ＤＮＲＡ 过程中产生的１５ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 产物． 传统方法测定水体１５ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 浓度

往往需要长时间的样品处理、复杂的操作过程以及大量的水样［１４］ ． 由于缺乏简便快速的方法来测定水体

中１５ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 浓度，较大地限制了对这一问题的研究［１２］ ． 本研究采用近年来出现的一种新方法，即 ＯＸ ／ ＭＩＭＳ

法来快速测定１５ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 浓度，进而计算得到 ＤＮＲＡ 速率；而反硝化过程的测定同样采用１５Ｎ 标记的硝酸盐作

为示踪剂，并采用同位素配对法（ＩＰＴ）计算反硝化速率． 采用一种标记底物联合测定两种硝酸盐异养还原过

程，并比较它们在不同湿地类型沉积物－水界面对硝态氮去除和转化的各自贡献，也是本研究的一种尝试．

１ 材料与方法

１．１ 样品采集和处理

选择位于鄱阳湖（２８°２４′～ ２９°４６′Ｎ，１１５°４９′～ １１６°４６′Ｅ）和巢湖（３１°４３′～ ３２°２５′Ｎ，１１７°１６′ ～ １１７°５１′Ｅ）
流域的湿地进行研究，鄱阳湖和巢湖位于长江中下游地区均属于我国五大淡水湖泊． 其中，鄱阳湖以大湖

池、中湖池等 ９ 个碟形湖湿地为代表，属于鄱阳湖边缘性自然小湖泊，冬、春季草滩湿地显露，环境资源丰

富，是鄱阳湖国家级鸟类自然保护区，水质条件良好，其地理、地貌和水文特征具有明显的典型性［１５］ ；巢湖是

长江下游富营养化最为严重的湖泊之一，尤其是西北部的入湖河流南淝河和十五里河受城市工业、生活污

水污染严重，氮负荷高［１６］ ． 根据鄱阳湖、巢湖湿地不同的水质状况和污染程度，将采样点湿地分为 ３ 种类型
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以研究其沉积物－水界面的硝态氮异养还原过程（表 １）． 样品采集分别于 ２０１４ 年 １１ 月和 ２０１５ 年 １ 月完成．
在鄱阳湖 ９ 个碟形湖湿地中各选定 １ 个代表性样点，每个采样点采集 ２ 根柱样；在巢湖分别于南淝河与十五

里河 ２ 条重污染河流以及重污染湖区各选定 １ 个采样点，每个采样点采集 ３ 根柱样（泥柱深度 １５～ ２０ ｃｍ）．
沉积物柱样均用有机玻璃柱状采样器（高 ２５ ｃｍ、直径 ７．５ ｃｍ）采集，两端用橡皮塞塞紧保存． 为保证采集的

沉积物有较好的同质性，所有柱样均在较小的区域内一次性采集，同时用 ２５ Ｌ 聚乙烯桶采集采样点的上覆

水． 用多参数水质测定仪（ＹＳＩ ６６００Ｖ２， 美国） 现场测定上覆水基本理化参数． 采集好的样品于当天运回实

验室分析和培养，在运输过程中尽量避免沉积物界面的扰动． 反硝化和 ＤＮＲＡ 过程采用柱样沉积物流动培

养法进行研究．

表 １ 采样点水体基本理化参数

Ｔａｂ．１ Ｇｅｎｅｒａｌ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ｔｈｅ ｗａｔｅｒ ｃｏｌｕｍｎ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｔｙｐｉｃａｌ ｗｅｔｌａｎｄｓ

３ 种类型湿地 采样点 经纬度 水温 ／ ℃ ＤＯ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） ｐＨ 值 ＯＲＰ ／ ｍＶ

鄱阳湖碟形湖湿地 大湖池 ２９°９′２８″Ｎ，１１５°５６′４２″Ｅ ７．３４ ８．６６ ５．７８ １７２
象湖 ２９°１１′１５″Ｎ，１１６°０′４６″Ｅ ６．６０ ８．７９ ６．６９ ８５
中湖池 ２９°９′１６″Ｎ，１１６°０′２６″Ｅ ９．１９ ８．６１ ７．４９ １６９
蚌湖 ２９°１１′５３″Ｎ，１１５°５８′３５″Ｅ ８．１５ １０．０３ ７．９９ １２７
朱市湖 ２９°１０′４７″Ｎ，１１５°５８′５９″Ｅ ９．５１ ７．９３ ８．３３ １２６
梅西湖 ２９°１２′５２″Ｎ，１１５°３′３８″Ｅ ７．５５ ９．６５ ５．５１ ２２３
大汊湖 ２９°１０′３４″Ｎ，１１６°２′４５″Ｅ １１．８６ １０．１７ ６．０４ ２３８
常湖池 ２９°８′８″Ｎ，１１５°５９′２″Ｅ ６．９５ １１．２９ ６．４２ １７２
沙湖 ２９°１０′４０″Ｎ，１１５°５５′６″Ｅ １０．５２ ７．８８ ６．７２ ２１６

巢湖重污染河流湿地 十五里河 ３１°４３′５８″Ｎ，１１７°１９′４７″Ｅ ９．１２ １．９３ ６．８０ １０２．９
南淝河 ３１°４５′４７″Ｎ，１１７°２５′５５″Ｅ ７．５８ ３．７７ ７．０２ １３１．５

巢湖重污染湖泊湿地 巢湖 ３１°４０′２２″Ｎ，１１７°２２′４６″Ｅ ５．１８ １０．５３ ７．９２ １１２．９

１．２ 室内培养实验

样柱运回实验室后垂直放置，打开上端橡皮塞，用注射器沿管壁尽量无扰动地注满采集来的现场水样，
恒温（１０℃）水浴过夜，以去除运输过程中因短暂密封造成的水体溶解氧下降等因素的影响． 为避免沉积物

和水体中藻类光合作用对反硝化和 ＤＮＲＡ 过程的影响，样柱在培养过程中用铝箔包裹． 对上述样柱进行无

顶空流动培养． 培养系统包括带有密封圈的活塞、进出水管以及提供恒定进水流速的蠕动泵． 进水管距沉积

物－水界面约 １ ｃｍ，进水管低于出水管，通过蠕动泵将水箱中于采样点采集的水样以恒定的流速（１ ｍｌ ／ ｍｉｎ）
泵入柱样中，使流动培养的进出水循环形成垂直及水平方向的混合水流，使培养体系中上覆水充分混合，并
通过持续流动保持上覆水中离子浓度的稳定． 经过 ２４ ｈ 的预培养后，采集培养体系的进出水样，经醋酸纤维

滤膜（孔径 ０．２ μｍ）过滤后，进行溶解性无机氮的分析，用以计算样柱沉积物－水界面无机氮的通量． 样品采

集完成后向进水水箱中加入１５ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 同位素（Ｃａｍｂｒｉｄｇｅ Ｉｓｏｔｏｐｅ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｉｅｓ， Ｉｎｃ）溶液，使水箱中１５ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 浓

度约为 １００ μｍｏｌ ／ Ｌ，并继续经 ２４ ｈ 培养后，再次采集样品． 其中，进水水样用注射器小心采集，在无气泡产生

的情况下装满并充分溢流至细长的磨口玻璃采集管中，出水水样直接用磨口玻璃管溢流收集，均加入 ２００ μｌ
５０％ ＺｎＣｌ２以对微生物进行灭活，在 ４℃冰箱保存用以分析水样中由反硝化过程产生的溶解性气体（ ２８Ｎ２、
２９Ｎ２、３０Ｎ２）含量． 与此同时，用同样的方法收集进、出水样，将得到的水样过滤后通入氦气，吹扫 ２０ ｍｉｎ，以去

除水样中溶解的同位素气体（ ２９Ｎ２、３０Ｎ２）． 把得到的样品转移到 １２ ｍｌ 的 ｌａｂｃｏ 气密瓶中，确保瓶中无气体残

留后用带橡胶垫的瓶盖密封，以防止样品被大气污染，随后立即加入 ０．２ ｍｌ 的氧化剂（次溴酸盐的碘溶液），
在 ４℃冰箱保存用以分析由 ＤＮＲＡ 过程产生的铵态氮（ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ）浓度．
本研究用膜接口质谱仪（ＭＩＭＳ）测定水样中由反硝化过程产生的溶解性气体含量，根据测定结果通过

同位素配对法计算实际和潜在反硝化速率． 采用氨氧化技术与膜接口质谱分析相结合的方法（ＯＸ ／ ＭＩＭＳ）
来测定１５ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 浓度，进而计算 ＤＮＲＡ 速率． 氧化剂的制备［１７］ ：将液溴逐滴加入到氢氧化钠溶液中，不断搅

拌并使得整个反应在低于 ５℃的条件下进行；将得到的溶液冷冻保存以便使生成的溴化钠结晶吸出，用过滤
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得到的上清液与同体积的碘化钾溶液混合以便稳定保存，方便使用． 用氧化剂将水样中的 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 氧化为

Ｎ２，再用膜接口质谱仪（ＭＩＭＳ）测定水样中可溶性气体（ ２８Ｎ２、２９Ｎ２、３０Ｎ２）含量，根据２９Ｎ２、３０Ｎ２含量计算出由

ＤＮＲＡ 过程产生的１５ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 浓度，进而得到实际和潜在 ＤＮＲＡ 速率． 使用连续流动分析仪（ＳＫＡＬＡＲ ＳＡＮ ＋ ＋）

测定水样中溶解性无机氮（硝态氮（ＮＯ－
３ ⁃Ｎ）、亚硝态氮（ＮＯ－

２ ⁃Ｎ）和 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 浓度）．

１．３ 营养盐通量和反硝化、ＤＮＲＡ 速率的计算方法

在流动培养实验中，ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ、ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 在沉积物－水界面的通量（Ｆａ、Ｆｎ）计算公式为［１８］ ：

Ｆ ＝ Ｃ － Ｃ０( )·ｖ ／ Ｓ （１）

式中，Ｆ 为 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ、ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 的通量（μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）），Ｃ０、Ｃ 为取样时进、出水中营养盐浓度（μｍｏｌ ／ Ｌ），ｖ 为蠕

动泵流速（ｍｌ ／ ｍｉｎ），Ｓ 为柱样中沉积物－水界面面积（ｍ２）．
使用公式（１）可以求出 Ｎ２在沉积物－水界面的释放速率（ ｒ２９、ｒ３０）： ｒｎ ＝ ｃ － ｃ０( )·ｖ ／ Ｓ ，此时式中 ｒｎ为氮

气（ ２９Ｎ２、３０Ｎ２）释放速率（μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））； ｃ０、ｃ 分别为取样时进出水中氮气含量（μｍｏｌ ／ Ｌ）；其余各项与式

（１）相同． 通过２９Ｎ２（ ｒ２９）和３０Ｎ２（ ｒ３０）的产生速率可以算出１５ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的反硝化速率（Ｄ１５）：

Ｄ１５ ＝ ｒ２９ ＋ ２ ｒ３０ （２）

根据同位素配对法［１９］可以求算出１４ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的反硝化速率（Ｄ１４）：

Ｄ１４ ＝ Ｄ１５·（ ｒ２９ ／ ２ ｒ３０） （３）

而耦合反硝化速率（Ｄｎ）和非耦合反硝化速率（Ｄｗ）公式为［２０］ ：

Ｄｐｏｔ ＝ Ｄ１４ ＋ Ｄ１５ （４）
Ｄｔｏｔ

ｗ ＝ Ｄ１５ ／ ε （５）
ε ＝ （ ＮＯ －

３[ ] ａ － ＮＯ －
３[ ] ｂ） ／ ＮＯ －

３[ ] ａ （６）
Ｄｎ ＝ Ｄｐｏｔ － Ｄｔｏｔ

ｗ （７）
Ｄｗ ＝ Ｄｔｏｔ

ｗ · １ － ε( ) （８）

式中，Ｄｐｏｔ为潜在反硝化速率，即１４ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 和１５ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 的反硝化速率之和；Ｄｔｏｔ
ｗ 表示总的非耦合反硝化速率， 即

上覆水中的反硝化速率； ε 代表培养实验中１５ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的丰度（无量纲），下标 ａ 和 ｂ 表示添加同位素之后和

之前．
ＤＮＲＡ 速率公式为［２１］ ：

［ １５ＮＨ＋
４］ ＝ ｒ２９ＤＮＲＡ＋２ｒ３０ＤＮＲＡ （９）

Ｒ１５
ＤＮＲＡ ＝（［ １５ＮＨ＋

４］ ｏｕｔｆｌｏｗ－［ １５ＮＨ＋
４］ ｉｎｆｌｏｗ）·ｖ ／ Ｓ （１０）

式中，［ １５ＮＨ＋
４］为水体中的１５ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 浓度，ｒｎＤＮＲＡ表示由 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 氧化所产生的２９Ｎ２、３０Ｎ２浓度，其中 ２ 个１５ＮＨ＋

４被

同时氧化产生３０Ｎ２，１５ＮＨ＋
４和

１４ＮＨ＋
４同时氧化产生２９Ｎ２ ． Ｒ１５

ＤＮＲＡ为
１５ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 的 ＤＮＲＡ 速率． 假设 ＤＮＲＡ 过程和反

硝化过程发生在相同的沉积物环境中，则实际的 ＤＮＲＡ 速率计算公式为［２２］ ：

Ｒ１４
ＤＮＲＡ ＝Ｒ１５

ＤＮＲＡ·（Ｄ１４ ／ Ｄ１５） （１１）

２ 结果与分析

２．１ 上覆水和沉积物的理化特性

在 ３ 种类型湿地的上覆水中，ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度范围为 ６．１５～４７９．７６ μｍｏｌ ／ Ｌ，巢湖重污染河流湿地和重污染湖

泊湿地上覆水中 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度（３７４．８０±１０４．９６ 和 ２３８．９５±３８．２７ μｍｏｌ ／ Ｌ，均值±标准偏差，下同）显著高于鄱阳

湖碟形湖湿地（１９．９４±１７．６８ μｍｏｌ ／ Ｌ）（Ｐ＜０．０５）；重污染河流湿地上覆水中 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 浓度最高（７４９．０５±８３．６８

μｍｏｌ ／ Ｌ），相比于重污染湖泊湿地和碟形湖湿地要高出 １ 个数量级；ＮＯ－
２ ⁃Ｎ 浓度与 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ、ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 浓度变化

一致，均表现为重污染河流湿地＞重污染湖泊湿地＞碟形湖湿地（Ｐ＜０．０５）；沉积物中有机质含量用烧失量表

示，巢湖重污染河流、湖泊湿地的有机质含量要大于碟形湖湿地（表 ２）．
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表 ２ 上覆水和沉积物的理化性质

Ｔａｂ．２ Ｐｈｙｓｉｃｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ｔｈｅ ｏｖｅｒｌｙｉｎｇ ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｔｈｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔ

理化因子 碟形湖湿地 重污染河流湿地 重污染湖泊湿地

上覆水 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ ／ 范围 ６．１５～６６．０３ ２６８．５５～４７９．７６ ２２８．９５～３１１．４４

（μｍｏｌ ／ Ｌ） 均值±标准差 １９．９４±１７．６８ ３７４．８０±１０４．９６ ２３８．９５±３８．２７
ＮＯ－

２ ⁃Ｎ ／ 范围 ０．２４～３．９４ ３８．９８～５３．０４ ０．２０～２．８１
（μｍｏｌ ／ Ｌ） 均值±标准差 ０．９４±１．１３ ４４．９５±５．９３ １．５０±１．３０
ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ ／ 范围 ４．３６～５７．２９ ６３０．７１～８０９．２９ ８４．５７～９２．８５
（μｍｏｌ ／ Ｌ） 均值±标准差 ３１．７１±１７．４０ ７４９．０５±８３．６８ ８８．７１±４．１４

表层沉积物 有机质含量１） ／ 范围 １．８３～７．２４ ６．０３～６．８４ ５．４１～８．７３
％ 均值±标准差 ４．１０±１．６２ ６．４６±０．３３ ７．０７±１．６６

１）巢湖重污染河流湿地、湖泊湿地的有机质含量数据来源于文献［２３］ ．

２．２ 沉积物－水界面营养盐通量

沉积物－水界面 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 净通量范围为－３００．２４ ～ ２８６．１８ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）． 重污染河流湿地和湖泊湿地沉

积物均表现为 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 的源，即 ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 从沉积物释放到上覆水中，其中重污染河流湿地沉积物 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 通量

（２４０．８２±８８．２０ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））高于重污染湖泊湿地（１０７．１９±５５．７８ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））；鄱阳湖碟形湖湿地沉

积物 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 通量（－１０６．１２±１３４．６９ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））具有较大的空间差异性，但大部分表现为 ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 的汇．
ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 通量同样具有较大的空间差异，其范围为－３３７．４９～１１０．７４ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ），但空间差异规律与 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ

相反，重污染湿地沉积物表现为 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的汇（重污染河流湿地沉积物为－２７７．２７±８８．９２ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ），重污

染湖泊湿地沉积物为－３３７．４９±７３．４４ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））；而碟形湖湿地（４８．８２±６３．５５ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））总体上

则表现为 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的源． 总溶解性无机氮（ＤＩＮ）通量为 ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ、ＮＯ－
２ ⁃Ｎ 和 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 三者净通量之和，范围为

－２２９．９１～１９５．４７ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ），３ 种类型湿地沉积物均表现为 ＤＩＮ 的汇，其中，重污染河流湿地的 ＤＩＮ 通

量（－２２１．４２±１５０．０２ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））高于重污染湖泊湿地（－４９．３０±２０．１３ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））和碟形湖湿地

（－３９．７５±１２７．２６ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））（图 １）．

图 １ ３ 种类型湿地沉积物－水界面营养盐通量

Ｆｉｇ．１ Ｎｕｔｒｉｅｎｔ ｆｌｕｘｅｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔ⁃ｗａｔｅｒ ｉｎｔｅｒｆａｃｅ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｔｙｐｉｃａｌ ｗｅｔｌａｎｄｓ

２．３ 反硝化速率，耦合反硝化、非耦合反硝化速率以及 ＤＮＲＡ 速率

根据反硝化方式的不同可以将反硝化分为耦合反硝化和非耦合反硝化． 耦合反硝化即耦合硝化－反硝

化脱氮过程，反应所需的硝态氮主要是由沉积物中的硝化作用产生， 而非耦合反硝化所需的硝态氮主要来

自于上覆水［２］ ． 巢湖重污染湿地沉积物的反硝化速率远高于鄱阳湖碟形湖湿地，其中重污染河流湿地沉积
物的反硝化速率（９９．９８±１４．０５ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））略高于重污染湖泊湿地（６３．６７±１２．８４ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））；而碟
形湖湿地沉积物的反硝化速率只有 ６．３６±２．５７ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）（Ｐ＜０．０１） ． 巢湖重污染湿地沉积物的 Ｄｎ和 Ｄｗ

均高于鄱阳湖碟形湖湿地（Ｐ＜０．０１； Ｐ＜０．０１），但它们在反硝化速率中所占的比例却有很大差别． 在重污染

河流湿地和重污染湖泊湿地反硝化过程中 Ｄｗ占据主导地位，分别占反硝化速率的 ７４％和 ８３％ ，其中 Ｄｎ分别
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为 ２５．７４±６．９５ 和 １０．８５±１．９３ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）；Ｄｗ分别为 ７４．２４±１１．１３ 和 ５２．８２±１０．９５ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）． 而在碟

形湖湿地沉积物中 Ｄｎ对反硝化的贡献更大，占总反硝化速率的 ６１％ （Ｄｎ为 ３．９９±２．１６ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ），Ｄｗ为

２．６４±２．０６ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））（图 ２ａ） ．

图 ２ Ｄｎ、Ｄｗ（ａ）以及 ＤＮＦ、ＤＮＲＡ（ｂ）速率

Ｆｉｇ．２ Ｄｎ， Ｄｗ（ａ）ａｎｄ ｔｈｅ ｒａｔｅｓ ｏｆ ＤＮＦ， ＤＮＲＡ（ｂ）

在 ３ 种类型的湿地沉积物中，重污染河流湿地总的硝酸盐异养还原速率（ＤＮＦ＋ＤＮＲＡ）要高于重污染湖

泊湿地，且远高于碟形湖湿地（图 ２ｂ）． 与 ＤＮＦ 速率相比，不同类型湿地沉积物的 ＤＮＲＡ 速率差异更为明显．
重污染河流湿地和重污染湖泊湿地沉积物 ＤＮＲＡ 速率高出碟形湖湿地 ２ 个数量级． 其中重污染河流湿地的

ＤＮＲＡ 速率（７９．８２±６．０８ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））要高于重污染湖泊湿地（６３．０５±９．８０ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）），而碟形湖湿

地沉积物的 ＤＮＲＡ 速率仅为 ０．５１±０．４５ μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ）（ Ｐ ＜０．０１） ．

３ 讨论

３．１ 沉积物－水界面营养盐通量

重污染河流湿地和重污染湖泊湿地沉积物－水界面具有较高的氨氮释放通量． 导致该类型湿地水体中

氨氮不断累积的原因可能有以下几个方面：在重污染湿地厌氧环境下微生物的同化效率低，且厌氧矿化可

能会比好氧矿化作用产生更多的氨氮［９，２４］ ；重污染河流湿地和重污染湖泊湿地 Ｄｎ在总反硝化中所占比例只

有 ２６％和 １７％ ，而在碟形湖湿地中则为 ５９％ ，从侧面反映出重污染湿地的硝化作用受到抑制；此外，在重污

染湿地沉积物－水界面中 ＤＮＲＡ 过程对氨的再生也有一定的贡献作用，重污染河流、湖泊湿地 ＤＮＲＡ 速率远

大于碟形湖湿地，使重污染湿地沉积物总体表现为 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 的源．

在 ３ 种类型的湿地中，ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 通量与 ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 通量的空间差异正好相反． 在重污染河流、湖泊湿地中，沉
积物－水界面的 ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 通量为负值，与碟形湖湿地相比，较大的反硝化以及 ＤＮＲＡ 速率使得硝态氮不断从

水体中移除，在重污染河流湿地和重污染湖泊湿地中，ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 总的异养还原速率（ＤＮＦ＋ＤＮＲＡ）分别占

ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 净通量的 ５３％和 ４６％ ，ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 的异养还原过程是重污染湿地硝酸盐去除的重要原因． 在碟形湖湿地

中，相对较低的 ＤＮＦ 以及 ＤＮＲＡ 速率以及较为有利的硝化反应条件使得该类型湿地沉积物总体表现为

ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的源．
在重污染河流湿地、重污染湖泊湿地和碟形湖湿地中溶解态无机氮通量均为负值，总体上均表现为溶

解态无机氮不断从上覆水迁移到沉积物中． 氮循环各个过程相对重要性的不同造成了不同类型无机氮的累

积或移除． 沉积物是无机氮的源或汇受多种因素的影响，ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 和 ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 通量的差异主要受到矿化作用、硝
化作用、反硝化作用、ＤＮＲＡ 作用，底栖生物的吸收与排泄以及沉积物氮库的富集交换等因素的影响［２５⁃２７］ ．
３．２ 耦合反硝化与非耦合反硝化

３ 种不同类型湿地沉积物的反硝化方式，即耦合反硝化与非耦合反硝化的相对重要性同样存在着明显
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的差别． 在 ３ 种类型湿地的所有采样点中，Ｄｗ与沉积物上覆水中 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度之间具有明显的线性关系（ ｒ ＝

０．９８，Ｐ＜０．００１）（图 ３ａ） ． 在碟形湖湿地中，随着上覆水 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度的不断增加，除了 Ｄｗ呈线性递增外，Ｄｗ在

反硝化中所占的比例（Ｄｗ ／ Ｄ１４）也不断增大（ ｒ＝ ０．８４，Ｐ＜０．００１）（图 ３ｂ），上覆水中 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度是控制反硝化

方式的决定性因素；而在巢湖重污染湿地中并没有得到类似结果． 在重污染湿地沉积物中硝化作用受到抑

制进而影响 Ｄｎ，这可能是导致 Ｄｗ ／ Ｄ１４与上覆水 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度之间不存在明显线性关系的主要原因．

图 ３ 所有类型湿地 Ｄｗ（ａ）、碟形湖湿地 Ｄｗ ／ Ｄ１４（ｂ）与上覆水 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度之间的关系

Ｆｉｇ．３ Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ Ｄｗ ａｎｄ ＮＯ－
３ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｏｖｅｒｌｙｉｎｇ ｗａｔｅｒ

ｉｎ ａｌｌ ｔｙｐｅｓ ｏｆ ｗｅｔｌａｎｄ（ａ）， ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ Ｄｗ ／ Ｄ１４ ａｎｄ
ＮＯ－

３ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｏｖｅｒｌｙｉｎｇ ｗａｔｅｒ ｉｎ ｔｈｅ ｓａｕｃｅｒ ｌａｋｅ ｗｅｔｌａｎｄ ｏｆ Ｌａｋｅ Ｐｏｙａｎｇ（ｂ）

图 ４ 沉积物反硝化速率与上覆水 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度的关系

Ｆｉｇ．４ Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ａｎｄ
ＮＯ－

３ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｏｖｅｒｌｙｉｎｇ ｗａｔｅｒ

３．３ 不同类型湿地的反硝化和 ＤＮＲＡ 过程

与国际上已有的一些对湖泊、河流等湿

地反硝化和 ＤＮＲＡ 过程的研究［１０⁃１１，２２，２８］ 相比，
本研究中重污染河流湿地和重污染湖泊湿地

的反硝化速率在文献值范围之内，但相对较

低． 推测其原因：实验是在冬季进行，较低的

温度抑制了反硝化细菌的活性［２１］ ；而碟形湖

湿地反硝化速率与其它类似的结果相比约低

１ 个数量级，除了可能的温度因素外，反应底

物（ＮＯ－
３ ⁃Ｎ）的相对匮乏可能是另一重要原因．

硝态氮浓度是限制反硝化速率的主要因

素［２９］ ，通过对在 ３ 种类型湿地采集的样品进

行实验分析，反硝化速率与上覆水中 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ

浓度呈明显的线性关系（图 ４）． 在不同类型

湿地中，反硝化是最为主要的硝酸盐异氧还原过程，反硝化速率约占总 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 异养还原速率的 ５０％ ～９３％ ．

巢湖重污染河流湿地和重污染湖泊湿地 ＤＮＲＡ 速率与文献值相比相对较高，更值得注意的是，ＤＮＲＡ
速率在总的硝酸盐异养还原过程中所占比例也较高． 而碟形湖湿地 ＤＮＲＡ 速率与绝大多数的研究相似（表
３）． 在巢湖重污染湿地沉积物中，较高的有机质含量有利于硫化氢等还原态硫化物的大量生成，而硫化物在

ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的异养还原过程中扮演了重要的角色［２１］ ：硫化物能够抑制反硝化酶的活性；ＤＮＲＡ 过程与硫的氧化

过程密切相关［３０］ ，硝酸盐可作为电子受体将还原态的硫氧化为硫酸盐；而硫酸盐可与硝酸盐竞争作为电子

受体，会进一步抑制反硝化作用，从而有利于 ＤＮＲＡ 过程与 ＤＮＦ 过程的竞争． Ｂｕｒｇｉｎ 等［３０］ 对美国密歇根洲

的 ９ 个湿地、９ 条河流和 ３ 个小型湖泊的研究中发现，ＤＮＲＡ 与硫氧化具有密切相关性，ＤＮＲＡ 在 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 异

养还原过程中所占比重与本文结果类似． 从能量利用效率的角度看待这一问题，Ｔｉｅｄｊｅ［３１］ 认为，在可利用碳

源丰富的环境中，有机体更倾向于选择电子转移效率高的生物过程，而每还原 １ ｍｏｌ 的 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ，ＤＮＲＡ 过程
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转移 ８ 个电子，ＤＮＦ 过程只转移 ５ 个电子这可能是导致巢湖重污染河流湿地和重污染湖泊湿地沉积物－水
界面具有较高的 ＤＮＲＡ 速率的原因． 除了以上环境因素引起的原因外，根据 Ｄ１４ ／ Ｄ１５算出的 ＤＮＲＡ 实际速率

（Ｒ１４
ＤＮＲＡ）可能与真实速率存在一定的偏差；在微生物吸收硝态氮进行同化作用的过程中，微生物合成的氨氮

可能会再次释放到水体中（ＡＮＲＡ 过程），该过程的存在可能会导致对 ＤＮＲＡ 速率的高估．

表 ３ 湖泊、水库等湿地反硝化、ＤＮＲＡ 速率以及 ＤＮＲＡ 在硝酸盐异养还原过程中所占的比重

Ｔａｂ．３ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ＤＮＲＡ ｒａｔｅｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ＤＮＲＡ ｉｎ ｔｈｅ ｔｏｔａｌ
ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ｉｎ ｌａｋｅ ｗｅｔｌａｎｄ ａｎｄ ｒｅｓｅｒｖｏｉｒ ｗｅｔｌａｎｄ

沉积物类型 地点
ＲＤＮＦ ／

（μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））
ＲＤＮＲＡ ／

（μｍｏｌ ／ （ｍ２·ｈ））
ＲＤＮＲＡ

ＲＤＮＲＡ＋ＲＤＮＦ

计算
类别

淡水湖泊湿地 Ｗａｃｏ 湿地［４］

（美国西部）
５４～２７８ １．３～３３ ５％ †

中度营养化湖泊 Ｃａｓｔａｎｇａ 湖［１０］

（意大利北部）
（１３８±１１） ～ （１７１±２７） １～９ ２％ ‡

重度富营养化湖泊 Ｌａｇｏ Ｖｅｒｄｅ 湖［１０］

（意大利北部）
（３１±８） ～ （１２５±２２） １～９ ２％ ‡

重度富营养化湖泊
Ｓｌａｅｎ 湖［２２］

（丹麦）
３３ ３．４～１４．１ ２０％ ～３３％ †

富营养化湖泊 Ｋｅｕｒｕｓｓｅｌｋä 湖［２３］

（芬兰西部）
６．６～２４５．４ ０．６～２５４．５ ９％ ～５２％ ‡

富营养化水库 Ｒｚｅｓｚóｗ 水库［２０］

（波兰东南部）
２２０．７ １１．３ ４．８７％ ‡

富营养化湖泊 Ｂａｌｄｅｇｇ 湖［２５］

（瑞士）
１７９．１７ ８．３３ ４．４４％ ‡

水库 Ｄａｙｔｏｎ 市水库［１４］

（美国中西部）

２．８±０．３ａ

１１．２±１．９ｂ ２．８±０．６ａ

５３．９±１４．７ｂ
５０．４％ ±８．１％ ａ

１８．７％ ±４．１％ ｂ
†

富营养化水库 Ｓｏｌｉｎａ 水库［２４］ ６７．７２５ ６．４２５ ８．６６％ ‡
本实验 重污染河流湿地 ９９．９８ ７９．８２ ４４．４％
本实验 重污染湖泊湿地 ６３．６７ ６３．０５ ４９．８％ ‡
本实验 碟形湖湿地 ６．３６ ０．５１ ７．４％

†：潜在 ＤＮＦ 和 ＤＮＲＡ 速率；‡：实际 ＤＮＦ 和 ＤＮＲＡ 速率． ａ：对照组，未添加底栖动物培养实验；ｂ：实验组，底栖动物添加培
养实验．

许多研究表明，硝态氮浓度、有机碳浓度和可利用性、硫化物、温度、氧化还原条件等均会对 ＤＮＲＡ 速率

产生影响［３０⁃３２］ ． 在本研究中，ＤＮＲＡ 过程是非常重要的硝态氮异养还原过程，实验测得的 ＤＮＲＡ 速率约占总

的硝态氮异养还原过程（ＤＮＲＡ＋ＤＮＦ）的 ７％ ～４９％ ，且不同类型湿地间存在很大差异． 巢湖重污染河流、湖
泊湿地沉积物 ＤＮＲＡ 速率在硝态氮异养还原过程中所占的比重分别为 ４４％和 ４９％ ，而碟形湖湿地中 ＤＮＲＡ
在异养还原过程中所占的比重仅为 ７％ ． 从这种差异中可以看出，重污染河流湿地和重污染湖泊湿地较高的

硝酸盐负荷、较高的的有机质含量等环境条件不仅有利于 ＤＮＲＡ 过程的进行，而且有利于 ＤＮＲＡ 过程对

ＤＮＦ 过程的竞争，使得 ＤＮＲＡ 速率以及 ＤＮＲＡ 比重相较于碟形湖湿地均显著升高． 由于 ＤＮＲＡ 和 ＤＮＦ 均是

以硝酸盐作为底物的还原过程，因此，存在着底物竞争作用，这种竞争作用影响了硝酸盐的归趋方式，过高

的 ＤＮＲＡ 速率不利于水体氮负荷的去除和湿地净化功能的发挥．

４ 结论

１）重污染河流湿地、湖泊湿地与碟形湖湿地沉积物－水界面的营养盐通量具有较大差异，重污染河流、
湖泊湿地沉积物均表现为 ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 的源、ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的汇；而碟形湖湿地则表现为 ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ 的汇、ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 的源． 但在

３ 种类型湿地沉积物中 ＤＩＮ 总体上均表现为从上覆水迁移到沉积物中．



姜星宇等：长江中下游典型湿地沉积物－水界面硝酸盐异养还原过程 １２９１　

２）在不同类型湿地中 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 浓度是控制反硝化速率和反硝化方式的主要因素，ＮＯ－

３ ⁃Ｎ 浓度与反硝化速

率和 Ｄｗ在反硝化中所占的比重均呈现正相关．
３）ＤＮＦ 速率和 ＤＮＲＡ 速率均表现为重污染河流湿地＞重污染湖泊湿地＞碟形湖湿地，且巢湖重污染湿

地 ＤＮＲＡ 速率在 ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 异养还原过程中所占的比重也明显高于碟形湖湿地，因此推测较高的硝酸盐负荷、

较高的有机质含量不仅有利于 ＤＮＲＡ 过程的进行，而且有利于 ＤＮＲＡ 过程对 ＤＮＦ 过程的竞争．
致谢：感谢鄱阳湖湖泊湿地观测研究站对本文野外样品采集提供的帮助．
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ＤＯＩ： １０． ３３５４ ／ ｍｅｐｓ２３７０４１．

［１３］ 　 Ｙｉｎ ＳＸ， Ｃｈｅｎ Ｄ， Ｃｈｅｎ ＬＭ ｅｔ ａｌ． Ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ａｍｍｏｎｉｕｍ ａｎｄ ｒｅｓｐｏｎｓｉｂｌｅ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｉｎ ｔｗｏ Ｃｈｉ⁃
ｎｅｓｅ ａｎｄ Ａｕｓｔｒａｌｉａｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ． Ｓｏｉｌ Ｂｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２００２， ３４（８）： １１３１⁃１１３７． ＤＯＩ： １０．１０１６ ／ Ｓ００３８⁃０７１７
（０２）０００４９⁃４．

［１４］ 　 Ｎｏｇａｒｏ Ｇ， Ｂｕｒｇｉｎ ＡＪ． Ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｂｉｏｔｕｒｂａｔｉｏｎ ｏｎ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ａｍｍｏｎｉｕｍ （ＤＮＲＡ）
ｉｎ ｆｒｅｓｈｗａｔｅｒ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ． Ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１４， １２０（１ ／ ２ ／ ３）： ２７９⁃２９４． ＤＯＩ： １０．１００７ ／ ｓ１０５３３⁃０１４⁃９９９５⁃９．

［１５］ 　 Ｌｉａｎｇ Ｙｕｅ． Ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ａｎｄ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｉｓｏｔｏｐｉｃ ｔｒａｃｉｎｇ ｉｎ Ｂａｎｇｈｕ（ Ｌａｋｅ Ｐｏｙａｎｇ） ［Ｄｉｓｓｅｒｔａｔｉｏｎ］ ．



１２９２　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０１６，２８（６）

Ｎａｎｃｈａｎｇ： Ｎａｎｃｈａｎｇ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ， ２０１４（ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｗｉｔｈ Ｅｎｇｌｉｓｈ ａｂｓｔｒａｃｔ） ．［梁越． 鄱阳湖区蚌湖重金属及氮的生物地

球化学与同位素示踪［学位论文］ ． 南昌： 南昌大学， ２０１４．］
［１６］ 　 Ｗａｎｇ Ｓｈｕｈａｎｇ， Ｊｉａｎｇ Ｘｉａ， Ｊｉｎ Ｘｉａｎｇｃａｎ． Ｃｌａｓｓｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃ ａｎａｌｙｓｉｓ ｆｏｒ ｉｎｆｌｏｗ ｒｉｖｅｒｓ ｏｆ Ｌａｋｅ Ｃｈａｏ⁃

ｈｕ． Ｃｈｉｎｅｓｅ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ， ２０１１， ３２（１０）： ２８３４⁃２８３９（ ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｗｉｔｈ Ｅｎｇｌｉｓｈ ａｂｓｔｒａｃｔ） ．［王书航，
姜霞， 金相灿． 巢湖入湖河流分类及污染特征分析． 环境科学， ２０１１， ３２（１０）： ２８３４⁃２８３９．］

［１７］ 　 Ｙｉｎ Ｇ， Ｈｏｕ Ｌ， Ｌｉｕ Ｍ ｅｔ ａｌ． Ａ ｎｏｖｅｌ ｍｅｍｂｒａｎｅ ｉｎｌｅｔ ｍａｓｓ ｓｐｅｃｔｒｏｍｅｔｅｒ ｍｅｔｈｏｄ ｔｏ ｍｅａｓｕｒｅ １５ＮＨ＋
４ ｆｏｒ ｉｓｏｔｏｐｅ⁃ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ

ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１４， ４８ （ １６ ）： ９５５５⁃９５６２． ＤＯＩ： １０．
１０２１ ／ ｅｓ５０１２６１ｓ．

［１８］ 　 Ｋｕｎｕ ＴＭ， Ｓｕｌｌｉｖａｎ ＭＢ， Ｃｏｒｎｗｅｌｌ ＪＣ ｅｔ ａｌ． Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ｅｓｔｕａｒｉｎｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ ｂｙ ｍｅｍｂｒａｎｅ ｉｎｌｅｔ ｍａｓｓ ｓｐｅｃ⁃
ｔｒｏｍｅｔｒｙ． Ｌｉｍｎｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｏｃｅａｎｏｇｒａｐｈｙ， １９９８， ４３（２）： ３３４⁃３３９． ＤＯＩ： １０．４３１９ ／ ｌｏ．１９９８．４３．２．０３３４．

［１９］ 　 Ｎｉｅｌｓｅｎ ＬＰ． Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ ｆｒｏｍ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｉｓｏｔｏｐｅ ｐａｉｒｉｎｇ． ＦＥＭＳ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ Ｌｅｔｔｅｒｓ， １９９２， ８６
（４）： ３５７⁃３６２． ＤＯＩ： １０．１１１１ ／ ｊ．１５７４⁃６９４１．１９９２．ｔｂ０１７７１．ｘ．

［２０］ 　 Ｓｔｅｉｎｇｒｕｂｅｒ ＳＭ， Ｆｒｉｅｄｒｉｃｈ Ｊ， Ｇäｃｈｔｅｒ Ｒ ｅｔ ａｌ． Ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔ ｏｆ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ｗｉｔｈ ｔｈｅ １５Ｎ ｉｓｏｔｏｐｅ ｐａｉｒｉｎｇ
ｔｅｃｈｎｉｑｕｅ． Ａｐｐｌｉｅｄ ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ， ２００１， ６７ （ ９ ）： ３７７１⁃３７７８． ＤＯＩ： １０． １１２８ ／ ＡＥＭ． ６７． ９． ３７７１⁃
３７７８．２００１．

［２１］ 　 Ｈｏｕ Ｌ， Ｌｉｕ Ｍ， Ｃａｒｉｎｉ ＳＡ ｅｔ ａｌ． Ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ａｎｄ ｆａｔｅ ｏｆ ｎｉｔｒａｔｅ ｎｅａｒ ｔｈｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔ⁃ｗａｔｅｒ ｉｎｔｅｒｆａｃｅ ｏｆ Ｃｏｐａｎｏ Ｂａｙ． Ｃｏｎｔｉ⁃
ｎｅｎｔａｌ Ｓｈｅｌｆ Ｒｅｓｅａｒｃｈ， ２０１２， ３５： ８６⁃９４． ＤＯＩ： １０．１０１６ ／ ｊ．ｃｓｒ．２０１２．０１．００４．

［２２］ 　 Ｇｒｕｃａ⁃Ｒｏｋｏｓｚ Ｒ， Ｔｏｍａｓｚｅｋ ＪＡ， Ｋｏｓｚｅｌｎｉｋ Ｐ． Ｃｏｍｐｅｔｉｔｉｖｅｎｅｓｓ ｏｆ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ ｉｎ ｂｏｔｔｏｍ ｓｅｄｉ⁃
ｍｅｎｔ ｏｆ Ｒｚｅｓｚóｗ ｒｅｓｅｒｖｏｉｒ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ， ２００９， ３５（２）： ５⁃１３． ＤＯＩ： １０．１００７ ／ ＢＦ００３４５５３．

［２３］ 　 Ｌｉ Ｑｉａｎｇ， Ｈｕｏ Ｓｈｏｕｌｉａｎｇ， Ｗａｎｇ Ｘｉａｏｗｅｉ ｅｔ ａｌ． Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｎｕｔｒｉｅｎｔｓ ａｎｄ ｐａｒｔｉｃｌｅ ｓｉｚｅ ｉｎ ｓｕｒｆａｃｅ ｓｅｄｉ⁃
ｍｅｎｔｓ ｏｆ Ｌａｋｅ Ｃｈａｏｈｕ ａｎｄ ｉｔｓ ｉｎｆｌｏｗ ｒｉｖｅｒｓ． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１３， ３（２）： １４７⁃１５５（ｉｎ
Ｃｈｉｎｅｓｅ ｗｉｔｈ Ｅｎｇｌｉｓｈ ａｂｓｔｒａｃｔ） ．［李强， 霍守亮， 王晓伟等． 巢湖及其入湖河流表层沉积物营养盐和粒度的分布及其

关系研究． 环境工程技术学报， ２０１３， ３（２）： １４７⁃１５５．］
［２４］ 　 Ｙａｎｇ Ｃｈｕｎｘｉａ． Ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ａｎｄ ｓｕｂｍｅｒｇｅｄ ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ａｎｄ ｐｏｏｌｓ

ｉｎ ｔｈｅ ｌａｋｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔ［Ｄｉｓｓｅｒｔａｔｉｏｎ］ ． Ｂｅｉｊｉｎｇ： Ｃｈｉｎｅｓｅ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ａｃａｄｅｍｙ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ， ２００９（ ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ
ｗｉｔｈ Ｅｎｇｌｉｓｈ ａｂｓｔｒａｃｔ） ．［杨春霞． 有机质及沉水植物对湖泊沉积物界面氮磷矿化与赋存的影响［学位论文］ ． 北京：
中国环境科学研究院， ２００９．］

［２５］ 　 Ｐｅｌｅｇｒí ＳＰ， Ｂｌａｃｋｂｕｒｎ ＴＨ． Ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｙｃｌｉｎｇ ｉｎ ｌａｋｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ｂｉｏｔｕｒｂａｔｅｄ ｂｙ Ｃｈｉｒｏｎｏｍｕｓ ｐｌｕｍｏｓｕｓ ｌａｒｖａｅ， ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ
ｄｅｇｒｅｅｓ ｏｆ ｏｘｙｇｅｎａｔｉｏｎ． Ｈｙｄｒｏｂｉｏｌｏｇｉａ， １９９６， ３２５（３）： ２３１⁃２３８． ＤＯＩ： １０．１００７ ／ ＢＦ０００１４９８９．

［２６］ 　 Ｈａｓａｒｉ Ｍ． Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ａｍｍｏｎｉｕｍ ｉｎ ａ ｌａｋｅ ｒｅｃｅｉｖｉｎｇ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｅｆｆｌｕｅｎｔ［Ｄｉｓｓｅｒｔａ⁃
ｔｉｏｎ］ ． Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｊｙｖäｓｋｙｌä， Ｆａｃｕｌｔｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅ， ２０１５．

［２７］ 　 Ｔｏｍａｓｚｅｋ ＪＡ， Ｒｏｋｏｓｚ ＧＲ． Ｒａｔｅｓ ｏｆ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ａｍｍｏｎｉｕｍ ｉｎ ｔｗｏ ｐｏｌｉｓｈ ｒｅｓｅｒｖｏｉｒｓ： Ｉｍｐａｃｔｓ ｏｆ ｔｅｍ⁃
ｐｅｒａｔｕｒｅ， ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔ， ａｎｄ ｎｉｔｒａｔｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００７， ２８（７）： ７７１⁃７７８． ＤＯＩ： １０．
１０８０ ／ ０９５９３３３２８０８６１８８３４．

［２８］ 　 Ｍｅｎｇｉｓ Ｍ， Ｇäｃｈｔｅｒ Ｒ， Ｗｅｈｒｌｉ Ｂ ｅｔ ａｌ． Ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｗｏ ｄｅｅｐ ｅｕｔｒｏｐｈｉｃ ｌａｋｅｓ． Ｌｉｍｎｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｏｃｅａｎｏｇｒａｐｈｙ，
１９９７， ４２（７）： １５３０⁃１５４３． ＤＯＩ： １０．４３１９ ／ ｌｏ．１９９７．４２．７．１５３０．

［２９］ 　 Ｄｏｎｇ ＬＦ， Ｓｏｂｅｙ ＭＮ， Ｓｍｉｔｈ Ｃ ｅｔ ａｌ． Ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｎｉｔｒａｔｅ ｔｏ ａｍｍｏｎｉｕｍ （ＤＮＲＡ） ｎｏｔ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｒ ａｎａｍ⁃
ｍｏｘ ｄｏｍｉｎａｔｅｓ ｂｅｎｔｈｉｃ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｉｎ ｔｒｏｐｉｃａｌ ｅｓｔｕａｒｉｅｓ． Ｌｉｍｎｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｏｃｅａｎｏｇｒａｐｈｙ， ２０１１， ５６： ２７９⁃２９１． ＤＯＩ： １０．
４３１９ ／ ｌｏ．２０１１．５６．１．０２７９．

［３０］ 　 Ｂｕｒｇｉｎ ＡＪ， Ｈａｍｉｌｔｏｎ ＳＫ． ＮＯ－
３ ｄｒｉｖｅｎ ＳＯ２－

４ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｉｎ ｆｒｅｓｈｗａｔｅｒ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ： Ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ Ｎ ａｎｄ Ｓ ｃｙｃｌｉｎｇ． Ｅｃｏｓｙｓ⁃
ｔｅｍｓ， ２００８， １１（６）： ９０８⁃９２２． ＤＯＩ： １０．１００７ ／ ｓ１００２１⁃００８⁃９１６９⁃５．

［３１］ 　 Ｔｉｅｄｊｅ ＪＭ． Ｂｉｏｌｏｇｙ ｏｆ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ． Ｎｅｗ Ｙｏｒｋ： Ｊｏｈｎ Ｗｉｌｅｙ ａｎｄ Ｓｏｎｓ Ｉｎｃ， １９８８： １７９⁃２４４．
［３２］ 　 Ｐａｔｒｉｃｉａ Ｂ， Ｐａｔｒｉｃｋ Ｏ， Ａｌａｉｎ Ｃ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ｏｆ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ｎｉｔｒａｔｅ ａｍｍｏｎｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ｏｆ ｔｈｅ

Ｆｒｅｎｃｈ Ｍｅｄｉｔｅｒｒａｎｅａｎ Ｃｏａｓｔ． Ｈｙｄｒｏｂｉｏｌｏｇｉａ， １９９８， ３８９（１ ／ ２ ／ ３）： １６９⁃１８２． ＤＯＩ： １０．１０２３ ／ Ａ １００３５８５１１５４８１．


