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摘 要：为了解小浪底水沙调控对黄河下游氮迁移转化及通量的影响，本文于 2023年水沙调控前、调水、调沙及水沙调控后

共 6 次采集黄河下游近库口花园口站和入海口利津站表层水，分析了流量、悬浮泥沙、总氮(TN)、水相和悬浮相硝氮(NO3
--

N)、氨氮(NH4
+-N)及硝酸盐氮氧同位素(δ15N-NO3

-和 δ18O-NO3
-)。结果表明：调水阶段，花园口和利津站流量分别最高升至

4350和 2860m3/s，TN浓度因清水下泄降低，水相和悬浮相 NO3
--N浓度分别表现为升高和降低，同时水相中 δ18O-NO3

-值降

低，悬浮相中 NH4
+-N浓度则表现为先升高后降低。大量清水冲刷外源氮进入水体过程中发生了矿化和硝化作用引起水相 NO3

-

-N浓度升高，同时扰动河道底部泥沙再悬浮携带 NH4
+-N进入水体。随着调水阶段的进行，悬浮泥沙中 NH4

+-N被释放进入

水相。调沙阶段花园口和利津站流量先升后降，峰值达到 4010和 3480m3/s，最后回落至 591和 726m3/s。泥沙浓度较调水阶

段显著升高，最高分别升至 44.6和 31.6g/L。同时，TN、水相和悬浮相中 NO3
--N、NH4

+-N浓度明显降低，且利津较花园口

站 NO3
--N 浓度降低更显著。相较于调水阶段，调沙阶段悬浮泥沙 δ15N-NO3

-明显升高，且沿水流方向悬浮相 δ15N-NO3
-明显

增加，NO3
--N 浓度显著降低。说明水沙调控期间氮在迁移入海过程中耦合了硝化-反硝化作用。基于利津站 TN 通量计算，

调水后期入海 TN通量最高(1867t/d)，其次为调沙前期(1724t/d)及调水前期(1102t/d)。研究结果为黄河下游水沙变化与氮输出

变化的关系提供科学依据。 
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Abstract: To investigate the impacts of the Xiaolangdi Reservoir’s regulated water and sediment releases on nitrogen migration, 

transformation, and flux to the sea in the lower Yellow River, surface water samples were collected six times in 2023 from two 

hydrological stations—Huayuankou (HYK) near the reservoir outlet and Lijin (LJ) near the river mouth—covering the periods 

before, during, and after the water–sediment regulation event. Measured parameters included river discharge, suspended 

sediment concentration (SSC), total nitrogen (TN), dissolved and particulate nitrate nitrogen (NO₃⁻-N) and ammonium nitrogen 

(NH₄⁺-N) concentrations, and nitrate isotopic composition (δ¹⁵N-NO₃⁻ and δ¹⁸O-NO₃⁻). During the water regulation stage, 

discharges at HYK and LJ increased to maxima of 4350 and 2860 m³/s, respectively. TN concentration decreased due to the 

release of clear water, while dissolved NO₃⁻-N increased and particulate NO₃⁻-N decreased. Concurrently, δ¹⁸O-NO₃⁻ values 

declined in the dissolved phase, and particulate NH₄⁺-N concentration exhibited an initial rise followed by a decline. These 

patterns suggest that the large discharge flushed external nitrogen into the river, stimulating mineralization and nitrificat ion 

that raised dissolved NO₃⁻-N levels. Concurrently, sediment resuspension caused by the scouring flow released NH₄⁺-N into 
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the water column, with further mobilization of NH₄⁺-N from suspended particles as regulation progressed. During the sediment 

regulation stage, discharges at HYK and LJ first peaked at 4010 and 3480 m³/s, then fell to 591 and 726 m³/s, respectively, 

while SSC increased markedly to maxima of 44.6 and 31.6 g/L. Concentrations of TN, NO₃⁻-N, and NH₄⁺-N in both dissolved 

and particulate phases decreased significantly from the pre- to post-sediment regulation period, with a more pronounced 

reduction in NO₃⁻-N at LJ than at HYK. Compared to the water regulation stage, particulate δ¹⁵N-NO₃⁻ increased during 

sediment regulation, and its values rose along the flow path alongside decreasing particulate NO₃⁻-N concentrations, indicating 

the coupling of nitrification and denitrification. Based on TN flux estimates at LJ, the flux to the sea was highest during the 

post-water regulation stage (1867 t/d), followed by the pre-sediment (1724 t/d) and pre-water regulation stages (1102 t/d). 

These findings provide a scientific basis for understanding how water–sediment regulation influences nitrogen cycling and 

export in the lower Yellow River. 
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河流的水文过程在全球生物地球化学循环和能量流动中至关重要，是陆地向海洋输送营养物质的重

要通道[1]。在这一过程中，水和悬浮泥沙作为营养物质的主要载体发挥着关键作用，然而随着人类活动

的加剧，河道水和悬浮泥沙运输受到了严重的生态影响。筑坝是对自然河流系统最重要的人为干扰之一，

水库和大坝通过水沙调控改变河流载体的水动力条件，进而影响河道营养物质的生物化学过程[2-4]。含氮

化合物作为河流营养物质的一部分，已被列为国家重点防控的污染物[5, 6]。河流氮污染主要源于农业径

流、城市污水和工业废水排放等人类活动，这些行为将氮化合物引入水体，进而导致水体富营养化，并

促进藻类的过度繁殖。藻类异常增长会消耗水中的溶解氧，威胁鱼类和其他水生生物的生存，同时也可

能降低饮用水质量，进而危害人类健康[7-9]。因此，氮污染问题日益受到全球的广泛关注。 

依据全国地表水水质监测数据，发现黄河中下游氮污染问题较为严重，硝态氮作为黄河河流中主要

的含氮化合物，在过去 30年已经增加了两倍[10]，2015年黄河入海处河水 NO3
--N浓度均值 6.30mg/L[11]。

2023年黄河年均入海 TN浓度为 3.70mg/L，是长江的 1.7倍，珠江的 1.8倍[12]。小浪底水库是黄河干流

的最后一个大坝，对黄河下游氮输送有重要作用。为了在雨季来临前维持水库库容以及冲刷下游被抬高

的河床，于 2002年开始水沙调控。水沙调控分两个阶段实施，调水阶段小浪底水库清水下泄，冲刷下游

河道中泥沙；调沙阶段借助三门峡、万家寨水库下泄清水形成的异重流冲刷小浪底水库的沉积泥沙进入

下游河道[13]。在短短 2-3周时间内，年均一半的水沙携带着陆源氮进入下游河道。水沙作为水体中氮化

合物的主要载体和传递者，水沙调控引起的水沙变化势必会显著影响氮的迁移和归宿的复杂性[14]。目前

国内外学者已经发表了一些相关研究，如张东等[15]研究发现黄河下游硝酸盐来源变化受水沙调控影响较

大，土壤氮和化学肥料是黄河下游调控期间硝酸盐的主要来源。Hu等[16]研究表明，水沙调控导致河滩中

过量的活性氮被释放出来，土壤中氮的释放风险(0.92mg/kg)高于悬浮泥沙和表层沉积物中氮的释放风险

(0.007~0.0033mg/kg)。Li等[17]发现水沙调控期间洪水冲刷了黄河周边的粪肥和生活污水等外源氮到下游

水体。Xia 等[18-21]通过室内模拟实验发现水沙调控促使黄河下游水-悬浮泥沙界面形成的好氧-厌氧环境，

为水体中硝化、反硝化、耦合硝化-反硝化以及厌氧氨氧化等过程提供了条件。但是调水和调沙阶段氮在

水相-悬浮相之间的转化以及氮输出通量的变化目前仍不清楚。因此，本研究通过对小浪底水沙调控不同

阶段花园口和利津站水相和悬浮相氮以及稳定同位素的分析，旨在达到如下目的：(1)明确水沙调控不同

阶段花园口和利津站水体中氮随着水沙改变呈现出的变化规律；(2)明确水沙调控不同阶段从花园口至利

津站氮通量变化特征；(3)阐明氮从花园口至利津站迁移过程中发生的转化过程以及水沙变化对其的影响。

本研究基于氮污染源削减的视角，为黄河下游氮污染控制及入海通量减排策略提供了数据支撑，有助于

黄河下游水生生态系统的稳定和流域水资源可持续利用。 

1 材料与方法 

1.1 研究区概况 



 

 

黄河发源于青藏高原的约古宗列盆地，全长 5464km，流域面积达 79.5 万 km2，是世界上含沙量最

大的河流之一[22, 23]。黄河下游全长 786km，流域面积 2.3 万 km2，起始于黄土高原东南坡的桃花屿，最

终在利津站汇入渤海。其中 50%以上的径流来源于上游，而 90%以上的泥沙来源于黄土高原[24]。小浪底

水库作为黄河中游最后一个峡谷的出口，水库全长 130km，水域面积 272km2，其上游流域面积占黄河流

域的 92.3%[25]。小浪底水库的最大库容量为 12.65km3，水沙调控容量为 1.05km3，是黄河下游最大的水

库[26]。为了缓解黄河下游严重的泥沙淤积，自 2002 年起，小浪底水库开始实施水沙调控方案。2023 年

黄河下游水沙调控分为调水(6月 21日-7月 6日)和调沙(7月 7日-7月 15日)两个阶段[27, 28]。调水是小浪

底水库大量放水的过程，共持续约 15d，调水期间小浪底水库以最大流量 4350m³/s释放含低悬浮泥沙的

上层水，冲刷下游河床，使泥沙在水库下游河道中再悬浮。调沙是小浪底水库向下游大量排沙形成非均

质重沙流的过程，在此期间，为了保持水库容量，浓度高达 300.0g/L泥沙以 2000~3000m3/s的流速排出，

同时，悬浮泥沙沿河道沉积在下游[13, 29, 30]。因此，小浪底水库的水沙调控是影响黄河下游水文过程的最

直接因素。花园口站是小浪底水库下游第一个水文站，而利津站是距离海口最近、且不受潮汐影响的水

文站[31, 32]，因此，花园口和利津站的数据对反映黄河下游的水文过程和水质特征具有重要意义[2]。 

图 1 黄河流域图及采样点位置 

Fig.1 Map of the Yellow River Basin and locations of sampling points 

1.2 样品采集与预处理 

1.2.1 样品的采集 本研究在花园口站和利津站分别设计干流采样点(图 1)，黄河流域图及采样点位置用

ArcGIS10.7绘制，高程和黄河水系数据资源来源于地理空间数据云(https://www.gscloud.cn/#page1/4)。黄

河下游水流从花园口至利津站大约有 3天左右的滞后性，因此本研究于 6月 12日和 6月 15日在花园口

和利津站采集水沙调控前的表层水样品。于 6月 23日和 6月 26日花园口和利津站流量分别达到峰值时

采集表层水代表调水前期的样品，6 月 27 日和 6 月 30 日花园口和利津站流量回落时采集表层水代表调

水后期的样品。7月 9日和 7月 12日花园口和利津站泥沙浓度达到峰值时采集表层水代表调沙前期的样

品，7 月 13 日和 7 月 15 日花园口和利津站泥沙浓度回落时采集表层水代表调沙后期的样品。于 9 月 1

日在花园口和利津站采集水沙调控后的样品。具体采集方法为：在各个水文站的河流左、中和右三个断

面分别取样，将三个断面样品混匀，并收集于聚乙烯瓶中。此外，利用水文站的抓斗采集表层沉积物样

品，置于聚乙烯塑料袋中保存，冷藏(4℃)避光运输至实验室进行分析。 

1.2.2 现场测定参数及样品前处理 现场测定参数包括河水流量(从水文站获取)、水温、pH值、溶解氧(DO)

和电导率(EC)等水质指标。其中 pH值、DO和 EC均采用上海三信便携式水质参数仪进行现场测量。测

定 TN的水样无需过滤，可单独保存。测定 NO3
--N、NH4

+-N浓度所需的水样采集于 1L的聚乙烯塑料瓶

https://www.gscloud.cn/#page1/1


 

 

中，于 12h 内用 0.22μm的醋酸纤维滤膜过滤，过滤后的水样应在 4℃下冷藏并避光运输至实验室保存。

现场使用 0.45μm的醋酸纤维滤膜过滤混合水样，收集到的滤膜用锡纸包裹，4℃下冷藏并避光运输至实

验室保存。滤膜上的样品为悬浮泥沙样品，用来测定悬浮泥沙浓度、悬浮泥沙中 NO3
--N、NH4

+-N 浓度

以及 NO3
--N的稳定同位素。 

悬浮泥沙样品和去离子水混合后置于离心管中，在超声机中处理 30min，处理完成后的样品在振荡

器上以 220r·min-1 的速度振荡 48h。待振荡结束后样品再以 4500 转/min 的转速离心 15min，最后通过

0.22μm的滤膜进行过滤，并将过滤后的液体置于 4℃冰箱中冷藏保存，以备分析测试[33, 34]。 

1.3 实验分析 

泥沙浓度的测定在实验室中进行。首先使用万分之一精度的天平称量预先在恒重状态下烘干的醋酸

纤维膜，记录其空膜质量。随后，将过滤后的滤膜在 60℃下进行烘干，并再次称量含有颗粒物的滤膜质

量。根据空膜和过滤后滤膜的质量差值，以及过滤水样的体积，计算样品中的悬浮泥沙浓度(mg/L)。 

在 TN、NO3
--N 和 NH4

+-N 浓度的测定中，同步进行纯水空白试验，扣除本底干扰。样品测定时每

10个样品插入 3个平行样，分别为空白、质控和校准样，平行样品的误差不超过 10%。各指标的标准曲

线线性相关系数 R2＞0.99。具体测定方法如下： 

TN 浓度的测定采用《水质总氮的测定-碱性过硫酸钾消解紫外分光光度法》(HJ636-2012)(本方法检

测氮浓度范围为 0.05~4.00mg/L)[35, 36]。首先，用 1+9盐酸和 2%氢氧化钠溶液(NaOH)将待测水样调节 pH

至中性，然后吸取 5.0ml 稀释后的水样于消解管中，加入 5.0ml 碱性过硫酸钾溶液，管口覆上保鲜膜，

旋紧塞子，颠倒摇匀，在 122℃的高温消解器中消解 40min，待消解完成后，在空气中冷却 2min，再放

入冷却水槽中冷却 2min，随后加入 1+9 盐酸 1.0ml，摇匀放置 5min。使用紫外分光光度计在 220nm 和

275nm波长处测量吸光度，通过标准曲线法(线性相关系数 R2＞0.99)计算样品中的 TN浓度。 

NO3
--N 浓度的测定采用《水质无机阴离子的测定离子色谱法》(HJ84-2016)(本方法的检出限为

0.008mg/L，测定下限为 0.032mg/L)[37, 38]。首先，用甲醇萃取除去样品中的有机物。然后吸取 1.5mL 稀

释后的水样于 RP小柱内，并配置 6个浓度梯度的 NO3
--N标准溶液，将其放入离子色谱分析仪中。待离

子色谱分析仪参数设置完成后需等待 30min开始测样，以峰高(或峰面积)为纵坐标，以离子浓度(mg·L-1)

为横坐标，用最小二乘法计算标准曲线的回归方程，通过标准曲线法(线性相关系数 R2＞0.99)计算样品

中的 NO3
--N浓度。 

NH4
+-N 浓度的测定采用《水质氨氮的测定纳氏试剂分光光度法》(HJ535-2009)(本方法的检出限为

0.025mg/L，检测氮浓度范围为 0.10~2.00mg/L)[39, 40]。首先，取适量水样，并用氢氧化钠调节 pH 至 10-

11的碱性环境，然后加入适量纳氏试剂，静置反应 15~30min，以确保颜色充分扩散。最后待颜色完全显

现后，使用分光光度计在 420nm波长下测量吸光度，通过标准曲线法(线性相关系数 R2＞0.99)计算样品

中的 NH4
+-N浓度。 

δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值的测定在上海海洋大学地球化学同位素实验室进行，采用“两阶段化学法”[41, 

42]。首先，使用镉粒将 NO3
-转化为 NO2

-；随后在弱酸性缓冲液中使用叠氮化钠将 NO2
-转化为 N2O。待

反应结束后，加入氢氧化钠溶液(NaOH)终止反应，并使用同位素质谱仪(ThermoMAT253)分析顶空瓶气

体样品中的 N2O 氮氧同位素值。δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-相对于维也纳标准海水(V-SMOW)的比值分别以

千分之一(‰)表示。样品的校准采用国际参考标准(USGS32 和 USGS34)。δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-测试精

度分别为±0.3‰、±0.5‰。测定的氮氧同位素比值用符号 δ (‰)，计算公式如下： 

 δ样品(‰)=( R样品 R标准⁄ -1)×1000 (1) 

式中，R 样品和 R 标准分别代表样品和标准的 δ15N/δ14N和 δ18O/16O值。 

1.4 黄河氮通量计算 

花园口站是小浪底水库下游的第一个水文站，利津站则是水库入渤海前的最后一个水文站。本研究

用花园口站样品的数据计算黄河下游近库氮通量，用利津站样品的数据计算入海氮通量。黄河年氮通量

(FT)的计算公式见式(2)。 

 FT=FD+FB+FA (2) 



 

 

式中，FD、FB、FA分别为水沙调控期间、调控前、调控后的氮通量。 

持续 25d的 FD的计算公式见式(3)。 

 FD=∑ (Cwi×Q
wi
)+∑ (Cspsi×Q

spsi
)25

i=1
25
i=1   (3) 

式中，Cwi和 Cspsi分别为第 i天水相和悬浮相氮的浓度；Qwi和 Qspsi分别为第 i天入海水量和沙量，由逐

日资料确定。由于样品中氮的浓度没有逐日测定，因此用 6月 23日至 6月 26日的数据代表调水前期的

数据，6月 27日至 6月 30日的数据代表调水后期的数据，7月 9日至 7月 12日的数据代表调沙前期的

数据，7月 13日 7月 15日的数据代表调沙后期的数据。 

FB和 FA的计算公式见式(4)和式(5)。 

 FB=Cwb×Dwb+Cspsb×Dspsb (4) 

 FA=Cwa×Dwa+Cspsa×Dspsa (5) 

式中，Cwb和 Cwa分别为水沙调控前后水相氮的浓度；Cspsb和 Cspsa分别为水沙调控前后悬浮相氮的浓度。

Dwb和 Dwa分别为水沙调控前和水沙调控后的排水量，Dspsb和 Dspsa分别为水沙调控前后的排沙量。这里

我们用 6月 12日至 6月 15日和 9月 1日的数据分别表示水沙调控前后的数据。 

2 结果与分析 

2.1 水沙调控不同阶段黄河下游水文变化特征 

2023年水沙调控自 6月 21日开始，至 7月 15日结束，共运行 25d，分为调水和调沙两个阶段。花

园口和利津站流量和泥沙浓度数据来自黄河水利委员会官网 (水利部黄河水利委员会_黄河网 

(yrcc.gov.cn))。在水沙调控期间，花园口站流量高于利津站流量，从水沙调控前至调水后期花园口和利津

站流量持续升高，在调水后期达到峰值(4560和 3690m3/s，图 2a)。调水结束之后，花园口和利津站流量

逐渐下降。调沙阶段花园口和利津站流量先升后降，峰值达到 4010 和 3480m3/s，最后回落至 591 和

726m3/s。水沙调控前至调水后期花园口站和利津站悬浮泥沙浓度变化不大，均小于 10.0g/L，调沙前期

花园口站和利津站的悬浮泥沙浓度达到了峰值(53.3和 31.6g/L，图 2b)，从调沙前期至调沙后期花园口和

利津站泥沙悬浮之后再沉积，调沙后期两站悬浮泥沙浓度仍处于较高水平(12.4和 16.6g/L)，水沙调控后

悬浮泥沙浓度降至最低。 

图 2 花园口站、利津站逐日流量和泥沙浓度 

Fig.2 Daily flow rate and sediment concentration at Huayuankou (HYK) and Lijin (LJ) station 

2.2 水沙调控不同阶段花园口和利津站氮浓度变化特征 

水沙调控不同阶段，花园口和利津站表层水体 TN浓度范围为 4.57~9.08mg/L，水相中 NO3
--N浓度

范围为 0.88~3.34mg/L，NH4
+-N 浓度范围为 0.09~0.42mg/L(图 3a)；悬浮相 NO3

--N 浓度范围为

4.80~64.88mg/kg，NH4
+-N 浓度范围为 18.45~159.19mg/kg(图 3b)。花园口和利津站 TN 浓度在水沙调控

前最高，分别为 8.18mg/L 和 9.08mg/L。与水沙调控前相比，花园口和利津站调水前期 TN 浓度明显降

http://www.yrcc.gov.cn/
http://www.yrcc.gov.cn/


 

 

低。调水后期至调沙后期呈现出逐渐降低趋势，而调沙后期利津站 TN 浓度明显降低。水相中，花园口

和利津站NO3
--N浓度在调沙后期最低(1.33和 0.88mg/L)，NH4

+-N浓度在调水后期最高(0.38和 0.42mg/L)。

悬浮相中，花园口站 NO3
--N 浓度在水沙调控前最高(64.88mg/kg)，调水调沙阶段 NH4

+-N 浓度升高，调

水前期 NH4
+-N 浓度最高(136.30mg/kg)，调沙后期开始降低。利津站 NO3

--N 浓度在水沙调控后最高

(50.98mg/kg)，调水前期 NH4
+-N浓度最高(159.19mg/kg)，调水后期开始降低。 

综上，水沙调控期间沿水流方向(花园口至利津站)TN浓度和水相中 NO3
--N浓度均有上升，NH4

+-N

浓度变化不大。悬浮相调水前期 NO3
--N 和 NH4

+-N 浓度显著升高，调水后期 NO3
--N 和 NH4

+-N 浓度有

所降低，调沙阶段 NH4
+-N和 NO3

--N浓度均表现为先升高后降低。 

 

图 3 花园口站、利津站的水相和悬浮相氮浓度变化 

(图中横坐标 1表示水沙调控前 2表示调水前期 3表示调水后期 4表示调沙前期 5表示调沙后期 6表示水沙调控后) 

Fig.3 The variations of nitrogen concentrations in water and suspended phases at HYK and LJ Station 

(In the figure 1. Before water and sediment regulation 2. Before water regulation 3. After water regulation 4. Before sediment 

regulation 5. After sediment regulation 6. After water and sediment regulation) 

2.3 氮通量的变化特征 

黄河下游花园口和利津站 2023 年小浪底水库水沙调控期间氮通量的变化情况见图 4，估算出 2023

年水沙调控期间花园口站 TN、NO3
--N和 NH4

+-N通量(4.95×104、2.69×104和 2.29×104t)高于利津站 TN、

NO3
--N和 NH4

+-N通量(4.15×104、1.81×104和 0.36×104t，图 4)。这可能是因为黄河下游位于河南和山东

两省境内，且河南和山东区域内年均引黄灌溉水量分别为 45.4和 61.5×108m3[43, 44]。黄河下游 TN浓度约

为 4.2mg/L[17]，因此每年需从花园口至利津站段提取约 4.49×104t氮。由此可见，黄河下游氮在迁移过程

中可能会出现一定的损失。调水阶段黄河下游入海的 TN、NO3
--N和 NH4

+-N通量(2.80×104、1.23×104和

0.19×104 t)高于调沙阶段的 TN、NO3
--N 和 NH4

+-N 通量(1.35×104、0.58×104和 0.17×104t)。基于利津站

TN通量计算的结果，调水后期和调沙前期入海 TN通量(1867和 1724t·d-1)明显高于调水前期(1102t·d-1)，

这可能是因为调水后期流量最大，而调沙前期泥沙浓度显著高于其他阶段。 

3 讨论 

3.1 水沙调控对花园口和利津站氮含量的影响 

水沙调控期间黄河下游水沙呈动态变化，因此水沙变化造成的氮的变化也是动态的。虽然研究受限，

不支持对花园口和利津站进行完全动态监测，但是本研究选择在水沙调控期间流量的峰值和回落和泥沙

浓度的峰值和回落时进行采样，这四次代表性的采样可以反映出流量和泥沙浓度的变化对水相和悬浮相

中氮的变化的影响，尽可能地降低氮计算过程中结果的不确定性。之前的相关研究表明，非水沙调控期

间黄河下游的氮浓度差异并不明显[12, 17, 45]。因此在本研究中忽略了因采样数量少而导致所获得的非水沙



 

 

调控期间的氮通量数据的不确定性。相比于水沙调控前，水沙调控期间花园口和利津站的 TN、水相中

NO3
--N和 NH4

+-N含量均有所升高。花园口站调水期间水相中 NO3
--N含量范围为 1154~1218t/d，利津站

为 481~812t/d，高于水沙调控前（ 440t/d），花园口站高于利津站；花园口站调沙期间水相中 NO3
--N含量

范围为 391~802t/d，利津站则为 188~692t/d，同样表现为花园口站高于利津站(图 4a)。说明调水阶段冲刷

河道两岸引入的外源氮和河道底部沉积泥沙再悬浮释放的内源氮之和最高。花园口站处于游荡性河段(河

道宽度 3.0~5.0km)，而利津站处于弯曲性河段(河道宽度 0.4~1.5km)[46]，因此花园口站流量高于利津站。

水沙调控期间黄河下游河道中泥沙再悬浮和沉积过程交替发生，被扰动的泥沙随水流方向逐渐再沉积到

河道底部，导致花园口站泥沙浓度高于利津站。尽管花园口站和利津站氮浓度没有明显差异，但由于花

园口站的流量和泥沙浓度均高于利津站，水沙调控期间花园口站氮含量仍高于利津站。硝态氮含量增加

主要受两个因素控制，一是冲刷河道两岸的土壤、化肥以及粪肥和生活污水氮进入河流[47, 48]，二是河道

底部沉积泥沙再悬浮释放的氮进入河流。黄河氮来源相关研究发现土壤氮和粪肥生活污水是其主要来源
[12, 16, 17]，本研究中水沙调控期间水相中 δ15N-NO3

-和 δ18O-NO3
-值的范围为 7.5~9.3‰和 2.5~3.9‰。根据

黄河流域硝酸盐潜在来源氮氧同位素范围[49, 50]，本研究 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值多数落在了粪肥和生活

污水范围内(图 5a)，少部分落在了土壤氮范围内，表明黄河下游水沙调控期间引入的外源氮以粪肥和生

活污水为主。调沙期间的 δ15N-NO3
-值更高(图 5a)，表明调沙期间以粪肥和生活污水对黄河下游河流硝酸

盐的贡献增加。陈欣等[12]研究指出 2023和 2024年土壤氮对黄河下游硝酸盐的贡献比例分别为 5.1~41.5%

和 16.0~39.4%，粪肥和生活污水的贡献比例分别为 23.5~81.6%和 44.9~68.6%，表明粪肥和生活污水是下

游水体中硝酸盐的主要来源，本研究结果与其结论一致。调水阶段悬浮泥沙中的氮来源于：(1)小浪底水

库下泄清水中的氮；(2)下泄洪水冲刷河道两岸引入的外源氮；(3)下泄洪水冲刷河道底部泥沙再悬浮携带

的氮。调水阶段小浪底水库下泄清水会导致悬浮泥沙中 NH4
+-N 浓度升高，而下泄清水中泥沙浓度低，

因此冲刷河道两岸及表层沉积物再悬浮是黄河下游悬浮泥沙的主要来源，这两者都有可能造成悬浮泥沙

中氨氮浓度急剧升高。洪水冲刷河道两岸土壤引入的一部分 NH4
+-N经硝化作用被氧化为 NO3

--N，另一

部分仍以 NH4
+-N 的形态进入到水体。由于下游河道底部沉积泥沙长期处于厌氧环境，其无机氮主要以

有机氮和 NH4
+-N 形态存在[51, 52]。当洪水扰动导致河床泥沙再悬浮时，沉积泥沙中的 NH4

+-N 随之释放

并进入下游水体。调水前期至调水后期悬浮相中 NH4
+-N浓度降低而水相中 NH4

+-N浓度升高。这是因为

随着调水阶段的进行，泥沙再悬浮使沉积物中的有机氮暴露在表层水体的有氧环境中，加速了有机氮的

矿化过程，悬浮泥沙中的 NH4
+-N被释放进入水相[52]。 

图 4 花园口站、利津站的水相和悬浮相氮含量变化 

(图中横坐标 1表示水沙调控前 2表示调水前期 3表示调水后期 4表示调沙前期 5表示调沙后期 6表示水沙调控后) 

Fig.4 The variations of nitrogen content in water and suspended phases at 花园口 and 利津 Station 

(In the figure 1. Before water and sediment regulation 2. Before water regulation 3. After water regulation 4. Before sediment 

regulation 5. After sediment regulation 6. After water and sediment regulation) 



 

 

相比于调水阶段，花园口和利津站悬浮相中 NH4
+-N含量在调沙前期最高(分别为 226和 247t/d)。这

是因为上游三门峡和万家寨水库来水导致调沙前期花园口和利津站的流量升高(3530 和 3330m3/s)，冲刷

了小浪底水库底部和下游河道的沉积泥沙再悬浮进入下游水体，导致花园口和利津站泥沙浓度达到峰值

(44.5 和 31.6g/L)。小浪底水库和下游河道的沉积泥沙长期处于厌氧环境，NH4
+-N 是泥沙中无机氮的主

要形态[51]。调沙前期，花园口和利津站水相中 NO3
--N 含量低于调水阶段，但仍高于水沙调控前和水沙

调控后。随着调沙进行，调沙后期花园口和利津站水相中 NO3
--N和 NH4

+-N含量均继续降低，接近水沙

调控前含量。这与调沙阶段流量回落以及泥沙浓度升高有关。随着流量的回落，河道两岸外源氮进入水

体随之减少，且泥沙浓度的升高，河道中水沙界面会有反硝化作用的发生。 

图 5 花园口和利津站水相 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-特征值分布 

Fig.5 Distribution of characteristic values of δ15N-NO3
- and δ18O-NO3

- in the water phase at HYK and LJ stations 

3.2 水沙调控对河道氮迁移转化的影响 

水体中的氮在迁移过程中会伴随一系列的生物转化过程，包括矿化、硝化、同化和反硝化过程。研

究经常以 NO3
--N和 NO3

--N同位素(15N，δ18O-NO3
-)的变化来判断氮的生物转化过程。例如，研究发现同

化作用会造成水体 NO3
--N浓度降低且 15N-NO3

-，δ18O-NO3
-以 1:1同步增长；反硝化过程引起 NO3

--N浓

度降低且 15N-NO3
-，δ18O-NO3

-以 1.3~2.1:1的比值同步升高；硝化作用因为引入了水中的氧同位素，δ18O-

NO3
-值会随 NO3

--N增加而降低；矿化作用引起的氮同位素分馏很小(±1.0‰)。据研究发现黄河硝化过程

产生的 δ18O-NO3
-的理论值范围为 1.2~4.2‰[53]。本研究中水沙调控期间测得的 δ18O-NO3

-值范围为

2.2~4.1‰(图 4b)，说明水沙调控期间黄河下游河流中氮很可能经历矿化和硝化过程[52]。陈欣等[12]研究发

现 2023 年和 2024 年黄河中下游河水的 δ18O-NO3
-值也在硝化作用的理论线周边，与本研究结果一致。

Pang等[54]发现丰水期河流中有丰富的硝化细菌，小浪底水沙调控期间 NO3
--N含量明显增加，可能和大

量水沙下泄过程中硝化作用的发生有关。陈欣等[12]发现黄河中下游汛期干流 2023 年和 2024 年 NO3
--N

浓度分别为 0.46±2.78mg/L 和 1.64±2.38mg/L，本研究水沙调控期间黄河下游花园口和利津站 NO3
--N 浓

度为 0.88~3.34mg/L，非水沙调控期间 NO3
--N浓度为 2.24~3.22mg/L，且沿着水流方向浓度呈浓度增加的

趋势。陈欣等[12]研究统计发现 2023和 2024年黄河中下游汛期河水 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值范围分别为

5.3‰~15.4‰(9.6‰)，4.7‰~12.3‰(8.7‰)和-2.4‰~5.4‰(1.4‰)和-3.3‰~4.0‰(0‰)。本研究中水沙调控期

间黄河下游花园口和利津站水相中 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值分别为 7.5‰~9.3‰和 2.2~4.1‰(图 5a)。本研

究中水沙调控期间 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值分布较为集中，且落在土壤氮和粪肥污水源的硝酸盐同位素

范围内，说明水沙调控期间硝酸盐主要受土壤氮和污水粪肥的硝化作用控制。张东等[15]发现小浪底调水

阶段 NO3
--N浓度沿水流方向逐渐升高，δ15N-NO3

-和 δ18O-NO3
-值呈现较好的同步变化趋势，他们认为调

水阶段硝酸盐受具有更正的 δ15N值的粪肥和生活污水源以及土壤有机氮的矿化和硝化两个因素控制。本

研究中发现水沙调控期间 δ18O-NO3
-值沿水流方向呈降低的趋势，说明水沙调控期间黄河下游水相中的

NO3
--N主要受硝化作用控制。 



 

 

图 6 花园口站、利津站的水相和悬浮相氮氧同位素变化 

(图中横坐标 1表示水沙调控前 2表示调水前期 3表示调水后期 4表示调沙前期 5表示调沙后期 6表示水沙调控后) 

Fig.6 The variations of nitrogen and oxygen isotopes in water and suspended phases at 花园口 and 利津 Station 

(In the figure 1. Before water and sediment regulation 2. Before water regulation 3. After water regulation 4. Before sediment 

regulation 5. After sediment regulation 6. After water and sediment regulation) 

随着调沙的进行，花园口和利津站水相和悬浮相 NO3
--N 浓度均呈现降低的趋势，且沿着水流方向

水相和悬浮相中 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值升高，说明随着泥沙浓度的增加和粒径的减小，黄河下游河流

中反硝化也对 NO3
--N有一定的控制。Xia和 Jia等[18, 21, 52, 55]的研究发现好氧水体中反硝化细菌丰度随着

悬浮泥沙浓度的增加而增加，而反硝化细菌不能存活于好氧水体中，说明好氧水体中的悬浮泥沙表面微

环境可能发生反硝化。室内培养实验显示水体中高浓度悬浮泥沙会增加氮的流失和 N2O的生成，这主要

是由于悬浮泥沙存在有氧/低氧界面环境引起耦合硝化-反硝化和耦合硝化-厌氧氨氧化，当泥沙浓度为 2.5、

8.0、15.0和 20.0g/L时，由悬浮泥沙的存在引起的反硝化分别占体系总反硝化的 22%、38%、53%和 67%，

导致悬浮相中 NO3
--N浓度降低[18, 20, 52, 56]。本研究中 2023年调沙阶段花园口和利津站泥沙浓度峰值分别

为 53.3和 31.6g/L，极高的泥沙浓度和积累的 NO3
--N促使水沙界面发生反硝化作用。调沙阶段，悬浮相

中 NH4
+-N 浓度明显升高，花园口站升高更为明显，这与调沙阶段小浪底水库沉积物被扰动输送至下游

河流有关。陈欣等[12]发现 3个不同采样年份中，黄河中下游流域汛期 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-比值分别为

1.3、0.5和 0.8，虽然河流中氮氧同位素值未呈现出理论的反硝化比例，但并不代表黄河中下游不存在反

硝化过程。硝酸盐异化还原成铵等其他 NO3
--N转化过程和外源 NO3

--N的汇入可能掩盖了反硝化作用对

同位素值的影响。理论上调沙阶段 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值升高与同化作用有关，但调沙两个阶段采样

仅间隔 3~4d，且河流中泥沙浓度较高，生物的同化作用引起 δ15N-NO3
-和 δ18O-NO3

-值明显升高的可能性

很小，这与张东等[15]的研究结果一致。 

4 结论 

1) 水沙调控期间花园口站流量高于利津站流量，调水开始后，花园口和利津站流量持续升高，在调

水后期达到峰值。调沙前期泥沙浓度达到峰值，调沙过程中花园口和利津站泥沙悬浮之后再沉积，水沙

调控后泥沙浓度降至最低。 

2) 黄河下游水沙调控增加了入海氮通量，且小浪底水库调水阶段迁移入海的氮通量高于调沙阶段。

基于利津站 TN 通量计算，调水后期入海 TN 通量最高，其次为调沙前期及调水前期，这是因为调水后

期流量最高，调沙前期泥沙浓度显著高于其他阶段。在调水后期至调沙前期，可适当增加沿岸植被缓冲

带宽度并优化植被配置，增强对随水流迁移氮素的拦截与吸收能力，减少氮的迁移入海。 

3) 水沙调控期间黄河下游水体中 TN、NO3
--N含量均较水沙调控前高，其中调水阶段升高最多。调

水期间大量清水下泄冲刷河道两岸土壤和粪肥生活污水硝化作用的氮进入下游水体，并扰动河道底部泥

沙再悬浮释放内源氮。相较于调水阶段，调沙阶段 TN、NO3
--N 含量有所降低，悬浮泥沙中 NO3

--N 和



 

 

NH4
+-N含量有所上升，因为调沙阶段流量较调水阶段有所回落，悬浮泥沙浓度却显著升高。 

4) 调水阶段黄河下游水相中氮主要受硝化作用的控制；调沙阶段，随着泥沙浓度的变化和硝态氮的

积累，水沙界面的氮在迁移过程中耦合了硝化-反硝化作用。 
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