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摘 要：本文以东太湖为研究对象，系统探究历史养殖区与水生植被区底泥的理化性质、营养盐分布、污染物释放特征，并采用

单因子污染指数法与综合污染指数法开展底泥污染评价，以阐明东太湖历史养殖区底泥污染及释放特征。研究结果表明：历史

养殖区底泥理化性质与营养盐含量及分布与水草区存在显著差异，养殖区 0–10 cm、10–20 cm表层底泥 pH值（分别为 7.19、

7.23）和含水率（分别为 65.84%、54.31%）均高于水草区（p < 0.05），且 pH值随深度递增、含水率随深度递减；养殖区表层

0–10 cm底泥总氮（TN）、总磷（TP）、有机质（OM）平均含量分别为 1610 mg/kg、665 mg/kg、4.26%，是水草区的 1.22倍、

1.43 倍、1.51 倍，且养殖区营养盐主要蓄积于底泥表层。养殖区总氮释放速率均值（31.63 mg·m
–2·d

–1）远高于水草区（-3.99 

mg·m
–2·d

–1），呈持续释放状态，而两区总磷释放速率差异不显著。养殖区间隙水氨氮、二价铁浓度及 Fick定律计算的释放通

量显著高于水草区（p < 0.05）。养殖区薄膜扩散梯度提取磷（diffusive gradients in thin films–extractable phosphorus, DGT–P）平

均浓度（（0.026 mg/L）为水草区（（0.017 mg/L）的 1.5倍，表现出更强的活性磷释放能力。底泥污染评价显示，底泥污染呈“垂向

递减、区域分异”特征，0–10 cm层位总氮重污染点位占比为 17.4%、综合污染指数（（FF）重污染点位占比为 35.5%；10–20 cm

层 FF重污染点位占比降至 26.1%；20–30 cm层 FF以轻度污染为主（占 37.4%），且各深度层养殖区污染指数均显著高于水草

区，重污染点位集中于历史养殖区，研究结果可为东太湖养殖区内源污染精准治理提供科学支撑。 
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Abstract：  This study selected East Taihu Lake as the research object. It systematically investigated the physicochemical 

properties, nutrient distribution, and pollutant release characteristics of sediments in historical aquaculture areas and aquatic 

vegetation zones. This study adopted the single-factor pollution index method and the comprehensive pollution index method to 

assess sediment pollution levels. The research clarifies the pollution status and release characteristics of sediments in historical 

aquaculture areas of East Lake Taihu. The results indicate obvious differences in sediment physicochemical properties and nutrient 

contents between the two functional zones. In the 0–10 cm and 10–20 cm surface sediment layers of aquaculture areas, pH values 

(7.19 and 7.23) and moisture contents (65.84% and 54.31%) were significantly higher than those in aquatic vegetation zones (p 

< 0.05). Sediment pH increased with the increase of sediment depth, while moisture content decreased with the increase of depth. 

The average contents of total nitrogen (TN), total phosphorus (TP), and organic matter (OM) in 0–10 cm surface sediments of 

aquaculture areas were 1610 mg/kg, 665 mg/kg, and 4.26%, respectively, which were 1.22, 1.43, and 1.51 times the corresponding 

values in aquatic vegetation zones. Nutrients in aquaculture areas mainly accumulate in surface sediment layers. The average TN 

release rate of aquaculture areas (31.63 mg·m-2·d-1) was substantially higher than that of aquatic vegetation zones (-3.99 mg·m-

2·d-1), indicating a continuous nitrogen release process in aquaculture area sediments. By comparison, the TP release rate showed 

no significant difference between the two zones. The concentrations of ammonia nitrogen and ferrous iron in pore water, as well 

as the release fluxes calculated by Fick's Law, were significantly higher in aquaculture areas than in aquatic vegetation zones (p 

< 0.05). The average concentration of diffusive gradients in thin films–extractable phosphorus (DGT–P) in aquaculture areas was 

0.026 mg/L, 1.5 times the value of 0.017 mg/L in aquatic vegetation zones, which demonstrates a stronger labile phosphorus 

release capacity in aquaculture areas. Sediment pollution assessment results reveal that sediment pollution presents vertical 

decreasing trends and regional differentiation characteristics. In the 0–10 cm sediment layer, the proportion of heavily polluted 

sites reached 17.4% for TN and 35.5% for the comprehensive pollution index (FF). This proportion dropped to 26.1% in the 10–

20 cm layer. The 20–30 cm layer was mainly dominated by slight FF pollution, with a proportion of 37.4%. At all sediment depth 

layers, aquaculture areas showed significantly higher pollution indices than aquatic vegetation zones, and heavily polluted sites 

were mostly concentrated in historical aquaculture areas. This study’s findings provide a scientific basis for the targeted control 

of internal sediment pollution in the aquaculture areas of East Lake Taihu. 

Keywords：East Lake Taihu；Historical aquaculture area；Sediment pollution；Nutrient distribution；Pollutant release 

 

湖泊富营养化是全球范围内最为严峻的水生态环境问题之一，主要由人类活动导致水体中氮、磷等营

养盐过量输入，如农业施肥、畜牧排泄、生活污水排放以及工业废水直排等[1]。湖泊富营养化危害不仅会

致使水质恶化，还会引发藻类过度繁殖，降低水体溶解氧含量，导致水生动植物死亡，破坏生态系统平衡
[2]。沉积物（（或底泥）是水体污染物的关键“汇”与潜在“源”[3]。上覆水中的氮、磷等营养物质沉降至底泥后

会发生形态转化与迁移。大量研究表明，即便外源输入得到有效控制，底泥释放仍能使水体富营养化状态

持续长达几十年，这主要源于底泥持续不断向上覆水释放营养盐[4]。 

东太湖位于太湖东南部，水域面积约153.6 km²，平均水深1.2–1.5 m，历史上水生植被覆盖率达60%以

上[5]，是典型的草型湖区，同时也是太湖流域传统渔业养殖核心区。自20世纪80年代开展围网养殖，鼎盛

时期养殖面积占湖区总面积的90%以上。历史养殖区主要分布在苏州吴江和吴中区域，面积分别为26.2 km²

和7.0 km²[6]。2017年开始实施东太湖养殖围网拆除，至2019年围网全部拆除[7]。围网拆除初期，东太湖历

史养殖迹地区域水草快速生长，并逐渐演化为浮叶植物，沉水植物覆盖度仅为15.3%。水草群落结构的退

化可能进一步改变底泥–水界面物质交换过程，加剧内源污染释放风险，但目前针对该区域围网拆除后底

泥营养盐动态变化的研究仍较为薄弱[8]。 

历史养殖活动在带来显著经济效益的同时，也通过残饵、养殖生物排泄物等输入，成为湖泊水体的重

要污染源[5]，其对底泥污染特征的影响具有长期性和隐蔽性。底泥作为湖泊生态系统的重要组成部分，其



 

污染状况直接影响湖泊水质长期变化及生态系统稳定性[9]。近年来，国内外学者围绕养殖迹地及养殖区域

底泥污染开展了一系列研究。在污染机制方面，杨平等[10]针对淡水湖泊相关养殖区域的研究表明，残饵分

解产生的有机酸会降低底泥 pH 值，而 pH 值是影响沉积物微生物群落结构的关键环境因子之一，同时会

促进磷的释放，微生物群落结构改变还会进一步加速底泥有机氮的矿化进程；唐白露等[11]通过长期监测数

据显示，养殖活动遗留的有机质会在底泥中形成厌氧微环境，这种环境变化会诱发反硝化作用增强，进而

导致氮素形态转化失衡。在释放动力学方面，张家赫等[12]通过室内模拟实验及实地研究证实，养殖相关区

域底泥的氮磷释放速率与温度呈显著正相关，底栖生物扰动等活动也会促进底泥中氮磷营养盐的释放，围

网拆除等人为干预后底泥表层环境的改变可能影响释放动力学参数；何肖微等[13]对淡水养殖湖的研究发

现，养殖残留污染物会改变底泥与水体间的营养盐交换特性，打破原有吸附–解吸平衡，使营养盐释放风

险显著提升。 

尽管现有研究已证实历史养殖区底泥污染的长期遗留影响，但仍存在明显研究缺口：一是针对草型湖

区历史养殖迹地的研究较少，草型湖水生植被与底泥营养盐的交互作用机制尚未厘清，而东太湖作为典型

草型湖区，其底泥污染特征与藻型湖存在本质差异，且围网拆除后历史养殖迹地的长期污染演化特征仍不

明确；二是现有研究多聚焦于围网养殖期间或拆除初期的底泥响应，对拆除后历史养殖区的长期遗留效应

及营养盐释放动力学规律缺乏系统性探究。因此，本研究以东太湖为研究对象，通过对整个东太湖底泥进

行调查分析，结合室内模拟培养和底泥物化分析，重点探究历史养殖区底泥理化性质、营养盐分布及氮磷

释放的影响，同时对东太湖底泥污染进行系统评价，为东太湖内源污染治理提供科学支撑。 

1 材料与方法 

1.1研究区域与样品采集 

为系统探究东太湖底泥污染与释放特征，于 2024年 9月采用柱状采样器（（Φ85 mm×600 mm）在东太

湖区域内采集 149个点位的底泥样品（历史养殖区 35个，其中吴江 28个、吴中 7个；水草区 114个），

同步选取 6个代表性点位（（DH1–DH6，含 3个养殖区点位、3个水草区点位）采集底泥柱状样品，最终获

得 155 个分析样品（采样点位图如图 1所示）。采样过程中，保留柱状管内上覆水，密封后垂直放置，同

时用聚乙烯塑料桶收集同一点位表层湖水（（经 200目绢布过滤），4℃冷藏保存备用。新鲜沉积物样品烘干

后，研磨过 100目筛网，密封保存用于总氮、总磷、有机质含量分析。 

 

图 1东太湖采样点位布设和水草分布图 

Fig. 1 Layout of sampling sites and aquatic vegetation distribution in East Lake Taihu 



 

1.2分析方法 

1.2.1底泥分析方法 

pH值测定采用电位法[14]（（参照（ 土壤 pH值的测定》GB/T 5680–2021）,将 pH电极插入底泥样品中，

待读数稳定后记录 pH值，每个样品平行测定 3次，取平均值。 

溶解氧（dissolved oxygen, DO）的测定采用电化学探头法[15]（参照 溶解氧的测定》HJ 506–2009）。

将校准后的溶解氧测定仪的电极插入沉积物–水界面测定溶解氧，获取三次数据，取其平均值。 

含水率测定采用 105℃恒温烘干法[16]（（参照（ 土壤水分测定法》GB/T 50123–1999），根据烘干前后底

泥质量的差值计算含水率：含水率=（烘干前质量–烘干后质量）/烘干前质量×100%。 

总氮测定采用碱性过硫酸钾消解–紫外分光光度法[17]（（参照（ 城市污水处理厂污泥分析方法》CJ/T 211–

2005），称取底泥 0.2000–0.5000 g，置于 50 mL试管中，加入 5 mL 50 mg/L碱性过硫酸钾溶液，摇匀后密

封。放入高压蒸汽灭菌锅中，在 121℃、0.11 MPa条件下消解 30 min，冷却后转移至 10 mL容量瓶中稀释

3倍，再用紫外分光光度计（（UV–2700，SHIMADZU，Japan）在 220 nm和 275 nm波长下测定，校正公式

为𝐴 = 𝐴220 − 2𝐴275，再根据标曲换算总氮浓度。 

总磷测定采用酸溶–ICP[18]法，具体为，称取 0.25–0.26 g 样品，置于聚四氟乙烯消解罐中，加适量水

润湿后，加入 3 ml浓硫酸，过夜预消解。次日加入 0.5 ml高氯酸，置于消解炉完成消解，冷却后用去离

子水定容至 50 mL。通过 ICP–AES（（电感耦合等离子体发射光谱仪）测定磷的特征谱线强度，结合标准曲

线计算总磷含量。 

有机质测定采用高温外热重铬酸钾氧化–容重法[19]（参照 土壤有机质测定法》NY/T 1121.6–2006）。

称取 0.15–0.20 g样品（有机质含量高则减量，低则增量），置于 20 mL试管中，先加入 5 ml 0.8 mol/L的

1/6重铬酸钾溶液，再加入 5 ml浓硫酸，小心旋转摇匀。将试管置于 170–180 ℃油浴锅（内含液体石蜡）

中，保持沸腾 5 min，取出擦干。冷却后洗入 150 ml锥形瓶内，加入 3–5滴邻菲啰啉指示剂，用 0.2 mol/L

硫酸亚铁标准溶液滴定，溶液颜色由橙黄→蓝绿→棕红即为终点，记录消耗体积，同时做空白试验，计算

有机质含量。 

1.2.2底泥释放及活性磷测定 

（1）静态释放实验 

采用虹吸法去除沉积物柱状样品原有上覆水样，再沿柱壁缓慢注入 1 L经纱绢过滤（（去除藻和泥沙等

悬浮颗粒物）的原位表层湖水，要避免表层沉积物扰动。在试验开始后第 0、6、12、24、36、48、72 h分

别进行取样，取样后补充等量过滤湖水以维持体积稳定。取出的水样要立即检测分析总氮和总磷浓度[20]。

静态释放速率计算公式如下[21]: 

𝑟 =
𝑉(𝐶𝑛 − 𝐶0) + ∑ 𝑉𝑛−1(𝐶𝑛−1 − 𝐶𝑎)

𝑛
𝑛−1

𝐴𝑡
 

式中：r为静态释放速率（（mg·m–2·d–1）；V为起始加入上覆水体积（（L）；Cn、Cn–1、C0分别为第 n、n–1次、

起始取样上覆水浓度（mg⸱L–1）；Vn–1为第 n–1 次采样体积（L）；Ca为采样后添加上覆水浓度（mg⸱L–1）；

A为沉积物–水界面横截面积（m2）；t为释放时间（d）。 

（2）Peeper间隙水平衡实验 

采用高分辨率间隙水采样技术（（high–resolution Peeper, HR–Peeper），待柱状沉积物在实验室稳定 24 

h后，将组装好的 Peeper装置垂直缓慢插入底泥柱样，静置 48 h 达平衡后取出[22]。使用超微量孔板分光

光度计（Biotek Epoch，USA）分别在 420 nm波长处测定间隙水氨氮（纳氏试剂比色法[23]）、700 nm波长

处测定磷酸根（（钼蓝比色法[24]），562 nm波长处测定二价铁（（邻菲啰啉分光光度法[25]）根据 Fick第一定律

估算离子的扩散通量[26]。 

（3）薄膜扩散梯度法测磷法（DGT–P） 

采集的柱状沉积物在实验室稳定后，实验前将 DGT装置置于去离子水中通入氮气 16 h（去除氧气），

然后在不破坏沉积物–水界面的情况下垂直缓慢插入柱状样品，确保 DGT装置中扩散膜上部 10 mm浸润

上覆水，并平衡 24 h后取出，用去离子水快速冲洗。后续考 Ding等[27]的方法进行洗脱与检测，根据累积



 

质量(M)计算 DGT–P浓度[28]，计算公式如下： 

𝐶𝐷𝐺𝑇−𝑃 =
𝑀∆𝑔

𝐷𝐴𝑡
 

式中：A代表凝胶暴露面积（（m2）；Δg代表扩散层的厚度（（m）；D代表扩散层中 DGT–P的扩散系数（（m²⸱s–

1）；t代表展开时间（s）；M为平衡时间内 DGT–P的累积质量（μg）。 

1.2.3沉积物生态风险评价方法 

基于太湖底泥营养盐清淤标准限值采用单因子污染指数(Pi)与综合污染指数(FF)评价东太湖底泥污染

程度[29]： 

1）单因子污染指数：𝑃𝑖 =
𝐶𝑖

𝐶𝑠
 

式中：Pi为第 i种污染物单因子指数；Ci为评价因子 i的实测值；Cs为评价因子 i的评价标准值（TOC、

TN、TP浓度限值分别为 1%、666 mg⸱kg
–1、494 mg⸱kg

–1，参照生态保护要求确定）。 

2）综合污染指数：𝐹𝐹 = √𝑆2+𝑆𝑚𝑎𝑥
2

2
 

式中：FF 为综合污染指数；S 为评价因子的评价指数平均值；Smax为各评价因子中单因子指数的最大值。 

表 1 沉积物综合污染指数分级标准[29] 

Tab. 1 Grading standards of comprehensive sediment pollution index 

污染程度 单因子指数(Pi)STN 单因子指数(Pi)STP 单因子指数(Pi)STOC 综合污染指数(FF) 等级 

清洁 <1.0 <0.5 <1.0 <1.0 Ⅰ 

轻度污染 1.0–2.0 0.5–1.0 1.0–5.0 1.0–1.5 Ⅱ 

中度污染 2.0–3.0 1.0–1.5 5.0–10.0 1.5–2.0 Ⅲ 

重污染 ≥3.0 ≥1.5 ≥10.0 ≥2.0 Ⅳ 

1.3数据处理 

采用 Excel 2021进行数据整理与公式计算，Origin 2023绘制图表，ArcGIS 10.8进行采样点位图绘制

与空间插值分析；SPSS 26.0进行差异显著性分析（p <0.05为显著，p <0.01为极显著）。 

2 结果与讨论 

2.1东太湖底泥基本理化性质 

东太湖底泥的 pH值与含水率在垂向和空间上均存在显著差异（p < 0.05，图 2、图 3）。垂向分布上，

底泥 pH值整体随深度增加呈略微上升的趋势，0–10 cm、10–20 cm、20–30 cm深度区间平均值依次为 7.09、

7.11、7.12，这一现象与深层底泥受外界扰动少、碱性物质（（如碳酸盐）长期稳定积累有关[2]。空间分布上，

历史养殖区底泥 pH值显著高于水草区（（p < 0.05）。养殖区 0–10 cm、10–20 cm、20–30 cm深度 pH平均值

分别为 7.19、7.23、7.19，水草区对应深度的 pH平均值则为 7.06、7.07、7.09。值得注意的是，水草区 pH

值沿深度无显著变化，核心原因是沉水植物生理活动与环境缓冲的协同调控：沉水植物通过根系泌氧、分

泌物调节根际微环境，维持 pH值稳定在中性范围，且残体腐解平缓，水体缓冲系统可中和其产生的少量

碱性物质，削弱 pH 垂向波动[30]。此外，养殖区底泥碳酸钙等矿物质在厌氧环境下难溶解、随深度累积，

加剧 pH垂向递增，而水草区根系通气使底泥氧化还原电位较高，矿物质溶解迁移更活跃，进一步削弱 pH

垂向差异[31]。 

底泥含水率的垂向分布呈现随深度增加而降低的规律，东太湖全湖 0–10 cm、10–20 cm、20–30 cm深

度的底泥均值分别为 56.65%、48.53%、43.87%，这与表层底泥颗粒更细、孔隙度高，保水能力强密切相

关[32]。空间分布上，养殖区 0–20 cm底泥含水率显著高于水草区（p < 0.05）；养殖区 0–10 cm、10–20 cm

层底泥含水率均值为 65.84%、54.31%，显著高于水草区对应深度的均值 53.97%、46.64%，原因是养殖区

底泥中有机质含量高，其分解过程中导致底泥孔隙度大，水分易留存[33]。高含量有机质可导致底泥结构松



 

散，易悬浮，在风浪扰动下悬浮至上覆水体中，导致水体透明度下降[34]。但养殖区 20–30 cm深度的含水

率（42.63%）略低于水草区（44.36%），且养殖区底泥含水率随深度增加呈现出逐渐降低的特征，是因为

深层底泥受长期养殖堆积压实，孔隙度减小，保水能力下降，而水草区因水草根系改善底泥结构[8]，深层

保水能力相对较稳定。 

 
图 2 东太湖不同区域及深度底泥 pH（a）、含水率（b）箱线图 

注：箱线图中，箱体代表数据的四分位距（包含 25%分位数、中位数、75%分位数），箱内横线为中位数。须线延伸至组内非

离群值的最大值与最小值，散点为原始数据点，特殊标记点为数据离群值。 

Fig. 2 Box plot of pH (a) and moisture content (b) of the sediment in different regions and depths of East Lake Taihu 

Note: In the boxplots, the box represents the interquartile range (encompassing the 25th percentile, median, and 75th percentile), with 

the horizontal line inside the box indicating the median. The whiskers extend to the maximum and minimum non–outlier values within 

the group, the scatter points represent raw data points, and the specially marked points denote data outliers. 

 

图 3 东太湖底泥 pH（a–c）、含水率（d–f）空间分布图 

Fig. 3 Spatial distribution map of sediment pH (a–c) and moisture content (d–f) in East Lake Taihu 



 

2.2东太湖底泥营养物分布特征 

东太湖底泥中总氮（（TN）、总磷（（TP）及有机质（（OM）的垂向和空间分布特征如图 4、图 5所示。东

太湖全湖来看，底泥总氮含量随深度增加呈降低趋势，0–10 cm、10–20 cm、20–30 cm平均含量依次为 1386 

mg/kg、1159 mg/kg、1038 mg/kg，表明营养物更容易在底泥表面发生富集[35]。空间分布上，历史养殖区 0–

10 cm、10–20 cm处总氮平均含量分别为 1610mg/kg、1260 mg/kg显著高于水草区 1320 mg/kg、1127 mg/kg

的总氮含量（p < 0.05）。与总氮相似，东太湖全湖底泥 0–10 cm、10–20 cm、20–30 cm总磷平均含量分别

为 510 mg/kg、469 mg/kg、425 mg/kg，且随深度的增加而降低。历史养殖区为总磷高值聚集区，各层总磷

含量均高于水草区（p < 0.05），养殖区 0–10 cm、10–20 cm、20–30 cm的总磷平均含量为 665 mg/kg、545 

mg/kg、401 mg/kg，水草区则为 464 mg/kg、444 mg/kg、434 mg/kg。有机质含量垂向上全湖随深度增加而

降低，0–10 cm、10–20 cm、20–30 cm平均含量为 3.15 %、2.61 %、2.06 %。历史养殖区大部分区域有机

质高于水草区，养殖区 0–10 cm、10–20 cm的有机质平均含量为 4.26 %、3.18 %显著高于水草区的 2.83 %、

2.43 %（p < 0.01），而在 20–30cm养殖区有机质含量（1.93%）略低水草区（2.10%），并且历史养殖区有

机质随深度逐渐降低。 

这些结果说明东太湖沉积物中，总氮、总磷及有机质均随深度增加而降低，但区域差异明显。养殖区

表层底泥总氮、总磷、有机质含量显著高于水草区，核心原因是历史养殖区残饵残留（（饲料利用率约 30%–

40%）和养殖生物排泄物累积，持续增加底泥营养盐输入；而水草区沉水植物通过根系吸收底泥中的氮磷，

同时植物残体分解速率较慢，使得表层营养盐含量相对较低[36]；养殖区 20–30cm 底泥有机质含量略低于

水草区，这是由于深层底泥受养殖堆积压实作用，有机质分解速率加快，而水草区根系深入深层，残体输

入补充了部分有机质[35]。本研究中养殖区 0–10 cm总氮含量（（1610 mg/kg）是水草区的 1.22倍，对应总氮

含量增幅为 22%，与杨清心等[36]报道的“围网养殖区底泥总氮含量较非养殖区高 30%–40%”处于同一数量

级的增幅范围，进一步证实历史养殖活动对底泥氮素累积的长期影响[37]。该结果虽略低于上述文献的增幅

上限，但仍反映了养殖活动导致底泥氮素富集的核心趋势，差异与年限及区域水文条件的空间异质性有关
[38]。 

 

图 4 东太湖不同区域及深度底泥总氮（a）、总磷（b）、有机质（c）箱线图 

注：箱线图中，箱体代表数据的四分位距（包含 25%分位数、中位数、75%分位数），箱内横线对应中位数。须线延伸至组内

非离群值的最大值与最小值，散点为原始数据点，特殊标记点为数据离群值。 

Fig. 4 Box plot of TN (a)、TP (b) and OM (c) of sediment in different regions and depths of East Lake Taihu 

Note: In the boxplots, the box represents the interquartile range (encompassing the 25th percentile, median, and 75th percentile), with 

the horizontal line inside the box indicating the median. The whiskers extend to the maximum and minimum non–outlier values within 

the group, the scatter points represent raw data points, and the specially marked points denote data outliers. 

2.3东太湖不同区域底泥释放特征 

东太湖水草区以及养殖区底泥溶解氧变化特征如图 6示，东太湖水草区（（DH1–DH3）与养殖区（（DH4–

DH6）溶解氧（（DO）的动态变化呈现“初期骤降、后期低稳”的共性趋势，但两区空间分异特征显著，水草

区 24 h初始溶解氧浓度为 5.0–5.2 mg.L-1，36 h后 DH1、DH2快速降至 3.0 mg.L-1以下并维持低水平波动；

养殖区 DH5初始溶解氧仅 2.2 mg.L-1，36 h后稳定于 1.4 mg.L-1左右的极低区间。结合底泥有机质分布特

征，高有机质负荷可通过微生物好氧降解过程加剧溶解氧消耗，推动底泥–水界面快速形成缺氧微环境（（溶



 

解氧持续处于低水平），而低溶解氧环境恰是底泥中总氮、总磷形态转化与向上覆水释放的有利条件，可

为后续两区底泥氮磷释放速率的量化差异提供了关键支撑。 

 

图 5 东太湖底泥总氮（a–c）、总磷（d–f）、有机质（g–i）含量空间分布图 

Fig. 5 Spatial distribution map of TN (a–c)、TP (d–f) and OM (g–i) content in sediment of East Lake Taihu 

底泥氮磷释放是湖泊水质持续得不到改善的关键[39]，东太湖水草区以及养殖区底泥总氮、总磷静态释

放速率如图 7所示，二者表现出显著的空间差异。东太湖水草区底泥总氮释放速率范围为-17.75–7.29 mg·m-

2·d-1，均值为-3.99 mg·m-2·d-1；养殖区总氮释放速率范围为-1.79–73.41 mg·m-2·d-1，均值达 31.63 mg·m-2·d-

1，显著高于水草区（（p < 0.01），且呈持续释放状态。这一差异表明，水草区底泥总氮含量较低，与 2.2节

沉积物总氮含量分析结果一致。且沉水植物根系通过吸收作用降低上覆水总氮浓度，使底泥表现出“汇”效

应；养殖区底泥总氮负荷高，且表层有机质分解产生大量氨态氮（（见 2.4节），驱动总氮向上覆水释放，形

成“源”效应[8]。东太湖水草区沉积物总磷释放速率范围为 0.73–2.02 mg·m-2·d-1，均值为 1.49 mg·m-2·d-1；养

殖区总磷释放速率范围为 0.87–2.28 mg·m-2·d-1，均值为 1.51 mg·m-2·d-1，两区总磷释放无显著差异（p > 

0.05）。该现象的原因主要是两区取样点底泥均维持较高有机质水平，只是来源不同，养殖区主要因残饵、

养殖对象粪便及水生生物残体沉积分解，导致有机质富集，进而通过微生物降解消耗 DO、促进铁磷解离



 

等机制推动磷释放[8]。水草区则因采样时期沉水植物大量消亡、浮叶植物残体堆积腐烂，有机质含量显著

提升，同样通过上述机制加速磷释放，使得两区磷释放潜力趋于均衡[40,41]。此外，采样时期（9月份）水

草区大部分沉水植物已消亡，主要以浮叶植物为主，导致植物对底泥氮磷释放效果减弱。上述结果表明，

氮素是东太湖历史养殖区底泥内源释放的主要驱动因素，而磷释放过程则受到养殖外源输入与高有机质负

荷的双重调控。 

 

图 6 东太湖水草区（a）和养殖区（b）溶解氧时间变化特征 

Fig. 6 Temporal Variation s of DO in Aquatic Vegetation Area (a) and Aquaculture Area (b) of East Lake Taihu 

 

图 7 东太湖底泥总氮（a）、总磷（b）释放速率对比图 

Fig. 7 Comparison diagram of TN (a) and TP (b) release rates from sediment in East Lake Taihu 

2.4东太湖间隙水 peeper 分析 

间隙水是沉积物–水界面物质交换的核心媒介[38]，其氨氮（（NH₄⁺–N）、磷酸根（（soluble reactive phosphorus, 

SRP）、二价铁（（Fe²⁺）浓度与释放通量直接反映污染物迁移潜力，东太湖水草区与养殖区间隙水特征如图

8、图 9所示。 

氨氮方面，水草区浓度范围为 0.28–2.24 mg/L，3个点位均值依次为 0.87 mg/L、0.86 mg/L和 1.09 mg/L，

整体水平稳定；养殖区浓度范围为 0.23–7.55 mg/L，3个点位均值分别为 0.69 mg/L、4.91 mg/L和 2.79 mg/L，

除 DH4 采样点外，历史养殖区其余点位间隙水氨氮浓度显著高于水草区（p < 0.05）。差异源于养殖区残

饵、排泄物等有机质经微生物分解产生大量氨氮，而水草区植物根系可直接吸收氨氮，降低间隙水浓度[36]。

水草区和历史养殖区间隙水磷酸根浓度范围分别为 0.01–0.48 mg/L 和 0.01–0.30 mg/L，均值分别为 0.09 

mg/L和 0.11 mg/L，二者浓度差异不显著，与 2.3节中两区沉积物总磷含量分析结论一致，表明磷在间隙

水中分布受养殖干扰较小[42]；垂直方向上，两区磷酸根均随深度先升后降，且在 2–4 cm处上升速率最快，

此深度为底泥有机磷矿化（（转化为磷酸根）的关键层。沉积物间隙水二价铁浓度相对较高，水草区浓度范
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围为 0.01–4.02 mg/L，均值为分别为 0.75 mg/L、2.51 mg/L和 1.37 mg/L，历史养殖区浓度范围为 0.01–14.55 

mg/L，均值为 2.61 mg/L、10.47 mg/L和 3.71 mg/L，历史养殖区二价铁均值为水草区的 3.64倍（（p < 0.05）。

垂向上，两区二价铁均随深度增加而升高，与深层底泥厌氧环境（Fe³⁺被还原为 Fe²⁺）相关，而水草区浓

度较低，是因为水生植物根系不仅能直接吸收部分溶解性物质，还可释放大量氧气，促进还原态二价铁沉

淀，降低间隙水二价铁浓度[43]。 

 

图 8 东太湖水草区与养殖区间隙水氨氮、磷酸根、二价铁浓度垂向分布图 

Fig. 8 Vertical distribution of NH₄⁺–N, SRP and Fe²⁺ concentrations in pore water of aquatic vegetation zones and aquaculture zone in 

East Lake Taihu 

 

图 9 东太湖水草区与养殖区间隙水氨氮（a）、磷酸根（b）、二价铁（c）释放通量对比图 

Fig. 9 Comparison of release fluxes of NH₄⁺–N (a) ,SRP (b) and Fe²⁺ (c) in pore water of aquatic vegetation zones and aquaculture zone 

in East Lake Taihu 

 

值得关注的是，间隙水中二价铁与磷酸根浓度呈现显著负相关关系，这一现象印证了铁氧化物的还原

溶解在磷释放过程中起到关键调控作用。养殖区深层处于厌氧环境，部分铁氧化物结合磷在无氧条件下还

可能进一步转化为还原性铁结合磷的次生矿物(蓝铁矿)，这一产物对磷酸盐的保存能力较强，最终导致间

隙水磷酸根浓度未出现显著升高[44]；而水草区的沉水植物根系能够通过径向输氧改善根际环境，使表层底

泥维持较高的氧化还原电位，Fe²⁺在此环境中易被氧化为 Fe³⁺并形成铁氧化物，进而吸附固定磷酸根，让

间隙水磷酸根浓度始终保持在较低水平[45]。这一调控机制也合理阐释了，为何养殖区底泥总磷含量显著高

于水草区，但两者在间隙水磷酸根浓度及总磷释放速率上并未表现出明显差异。 

东太湖间隙水 peeper的氨氮、磷酸根及二价铁释放通量变化特征显著。水草区氨氮释放通量整体处于

较低水平，多数点位数值较小，而养殖区氨氮释放通量显著偏高，反映养殖区氮迁移风险更高。在磷酸根

释放通量方面，水草区多数点位为 0或极低值，仅个别点位有少量释放，养殖区释放通量略高，但整体仍

处于低水平。二价铁释放通量在水草区波动较大，不同点位数值波动明显，养殖区二价铁释放通量则普遍

处于较高水平，多数点位数值远超水草区，与间隙水二价铁浓度分布规律一致。这种差异的产生，是由于
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养殖区存在大量残饵、粪便等输入，使得底泥中氮、磷及铁相关物质更为丰富，在间隙水释放过程中，这

些物质的通量相应更高；而水草区的水草对营养盐具有吸收作用，同时底泥环境也对相关物质的释放起到

了调控抑制效果，从而导致水草区相关物质释放通量较低[46]。 

2.5东太湖间隙水 DGT–P分布特征 

DGT–P 可反映底泥磷的活性以及潜在的迁移潜力与底泥磷污染程度具有显著的正相关性[28]，其二维

与一维分布特征如图 10、图 11所示。二维分布图显示，整体上养殖区（（DH4、DH5、DH6）比水草区（（DH1、

DH2、DH3）颜色略深一些，部分采样点如 DH3、DH5和 DH6在沉积物–水界面以下颜色更深，表明这些

区域活性磷更为容易向上覆水释放。同时，同类型区域内不同采样点间 DGT–P浓度也存在显著空间差异。

一维分布图显示，水草区采样点沉积物–水界面以下 DGT–P 浓度范围为 0.0024–0.046 mg/L，均值 0.017 

mg/L。养殖区 DGT–P浓度范围为 0.0046–0.051 mg/L，均值 0.026 mg/L，约为水草区的 1.5倍（（p < 0.05），

显示出更强的向上覆水释放 DGT–P的能力。两区 DGT–P浓度垂向变化趋势与 2.4节中磷酸根的垂向分布

规律一致。此外，养殖区 DGT–P峰值高于水草区，波动更剧烈，且最大值出现深度更深，因为养殖区表

层沉积物残渣蓄积导致活性磷库更大，而水草区水生植物根系对深层磷的摄取抑制了其积累。 

 

图 10 东太湖水草区（DH1–DH3）与养殖区（DH4–DH6）底泥 DGT–P浓度二维分布图 

Fig. 10 Two–dimensional distribution of DGT–P concentration in sediments of aquatic vegetation zones (DH1–DH3) and aquaculture 

zone (DH4–DH6) in East Lake Taihu 

 

图 11 东太湖水草区（DH1–DH3）与养殖区（DH4–DH6）底泥 DGT–P浓度一维垂向分布图 

Fig. 11 One–dimensional vertical distribution of DGT–P concentration in sediments of aquatic vegetation zones (DH1–DH3) and 

aquaculture zone (DH4–DH6) in East Lake Taihu 

DGT（扩散梯度薄膜技术）测得的活性磷（DGT–P）与 Peeper装置测得的间隙水溶解态磷（Peeper–

SRP）结果具有显著互补性：Peeper–SRP主要反映间隙水中溶解态磷的瞬时浓度水平，而 DGT–P更侧重

于表征底泥中磷的有效供给能力，即活性磷库的实际规模[47]。本研究结果显示，养殖区的 Peeper–SRP浓

度与水草区相比无显著差异，但 DGT–P浓度显著更高，这一现象表明，养殖区底泥虽未表现出溶解态磷



 

浓度的明显升高，但蕴藏着更大的活性磷储备。一旦环境条件发生改变，如溶解氧降低、pH 值波动等，

这些储备的活性磷可快速转化为溶解态磷并释放至上覆水体[47]。该结果进一步揭示了养殖区潜藏的磷释

放风险，同时也合理解释了为何养殖区底泥总磷含量显著高于水草区，但在静态条件下的磷释放速率未表

现出显著差异，且其磷释放潜力尚未被完全激发。 

2.6东太湖底泥污染评价 

基于单因子污染指数法和综合污染指数法以及沉积物分级标准对东太湖底泥中总氮（（STN）、总磷（（STP）、

总有机碳（（STOC）、及综合污染指数（（FF）展开评价(表 2、图 12)。垂向上底泥污染呈现显著的“垂向减弱”

规律，在 0–10 cm层，污染最严重，STN以轻度污染为主（（43.2%），重污染点位占 17.4%；STP几乎全为轻

度污染（（58.7%），重污染点位仅占 7.1%；STOC以轻度污染为主（（65.2%），清洁占 31.0%；FF以重污染为

主（35.5%），轻度污染点位仅占 20.6%。10–20 cm层，污染程度下降，STN轻度污染点位占 45.1%，重污

染降至 12.7%；STP轻度污染点位占 66.2%，重污染占 5.6%；STOC轻度污染点位占 59.9%，清洁占 38.7%；

FF重污染点位占 26.1%，轻度污染占 28.9%。20–30 cm层，污染显著减轻，STN轻度污染点位占 52.3%，

重污染仅占 6.5%；STP轻度污染点位占 80.4%，重污染仅占 0.9%；STOC以清洁为主（（61.7%），轻度污染点

位占 36.4%；FF轻度污染点位占 37.4%，重污染降至 14.0%。这一垂向规律表明，东太湖底泥污染主要集

中于表层（（0–10 cm），深层污染更多是历史残留的垂向演化结果，与表层受养殖活动、地表径流等外源输

入影响更直接有关[48]。平面上底泥污染呈现显著的“区域分异”特征，各深度层养殖区污染指数均显著高于

水草区（（p < 0.05），且重污染点位集中于历史养殖区（（图 12）。例如，0–10 cm层养殖区 FF重污染点位占

比达 74.3%，而水草区仅占 24.2%；10–20 cm层养殖区 FF重污染点位占比 45.7%，水草区重污染点位占

比 17.5%。从污染因子来看，TN是养殖区的核心污染因子，0–10 cm层养殖区 STN重污染点位占 31.4%，

水草区仅占 13.3%，而 STP重污染点位养殖区占 28.6%，水草区占 0.8%。这一结果与 2.2节（（营养盐分布）、

2.3节（氮释放特征）的结论一致，进一步证实历史养殖活动是东太湖底泥氮污染累积的主要驱动因素。 

表 2东太湖不同深度底泥单因子污染指数与综合污染指数点位占比(%) 

Tab. 2 Proportion of sampling sites with different single–factor and comprehensive pollution indexes in sediments of East Lake Taihu 

at different depths 

污染等级 STN点位占比 STP点位占比 STOC点位占比 FF点位占比 

 0–10cm 10–20cm 20–30cm 0–10cm 10–20cm 20–30cm 0–10cm 10–20cm 20–30cm 0–10cm 10–20cm 20–30cm 

清洁 14.9% 26.0% 26.2% 0.6% 0.7% 0.9% 31.0% 38.7% 61.7% 18.1% 25.3% 29.9% 

轻度污染 43.2% 45.1% 52.3% 58.7% 66.2% 80.4% 65.2% 59.9% 36.4% 20.6% 28.9% 37.4% 

中度污染 24.5% 16.2% 15.0% 33.6% 27.5% 17.8% 3.2% 0.7% 1.9% 25.8% 19.7% 18.7% 

重污染 17.4% 12.7% 6.5% 7.1% 5.6% 0.9% 0.6% 0.7% 0.0% 35.5% 26.1% 14.0% 

注：6个柱状样与 149个沉积样均纳入污染评价，共 155个，与采样设计一致 

 

图 12 东太湖底泥综合污染指数(FF)空间分布图（a–c） 

Fig. 12 Spatial distribution of comprehensive pollution index (FF) in sediments of East Lake Taihu (a–c) 



 

3 东太湖底泥治理建议与展望 

本研究结果表明，东太湖养殖区底泥总氮以及有机质含量较高（（均值约 4%），且显著区别于太湖北部

湖区仅以营养盐污染为主的特征，主要源于历史养殖活动以及水草腐烂。高有机质底泥伴随着含水率增高

（物理结构松散），且导致湖底界面易缺氧。历史养殖区底泥间隙水含量、释放通量以及底泥磷活性等方

面均显著高于沉水植物覆盖区。鉴于东太湖的重要性以及本文研究的局限性，建议未来应在以下几个方面

加强东太湖底泥内源污染治理的研究。 

（1）东太湖底泥释放机制与长期动态跟踪研究。当前研究虽系统揭示东太湖历史养殖迹地底泥污染

及释放特征，但在机制、模型预测和长期动态方面仍有深化空间。未来可通过微生物群落高通量测序，分

析养殖区与水草区微生物群落差异，明确功能微生物在氮磷转化中的作用；采用磷形态连续提取法，厘清

不同形态磷的分布与转化路径，揭示磷释放的形态调控机制；建立底泥氮磷释放动态预测模型，结合长期

监测数据量化环境因子影响，为精准防控提供决策支持；开展长期定位监测，跟踪围网拆除后底泥污染及

释放特征演变，评估生态修复长期效果，为方案优化提供科学依据。 

（2）不同生态类型覆盖区底泥治理技术研发。历史养殖区底泥有机质含量高导致底泥结构松散，孔

隙度大，流动性强，表层底泥极易在风浪扰动下悬浮，导致水体透明度下降。此外，高有机质底泥界面易

缺氧，还原性强，不利于沉水植物扎根与存活，且高温条件更易引起底泥氮磷释放通量加大。因此，应加

强高有机质底泥的治理，主要通过对表层营养物富集的表层底泥进行清除或原位分解，以改善底泥表面的

生境，利用水草的恢复。此外，尽管养殖区底泥污染较为严重，但仍具有较高的水生植物覆盖度（（以浮叶

植物为主）。后期应加强分析不同类型水生植物（沉水与浮叶）对底泥氮磷释放与水环境的影响，研究不

同类型水生植物覆盖区的底泥治理技术与方法。 

4 结论 

（1）东太湖养殖区与水草区的底泥理化性质存在显著区别，且营养盐在养殖区表层富集。养殖区各

深度层 pH值（（7.19–7.23）以及 0–20cm含水率（（54.31%–65.84%）均高于水草区，且 pH随深度递增、含

水率随深度递减；0–10 cm底泥总氮（均值为 1610 mg/kg）、总磷（均值为 665 mg/kg）、有机质（均值为

4.26 %）含量分别为水草区的 1.22倍、1.43倍、1.51倍，垂向均随深度递减，表明养殖输入是表层营养盐

累积的主因。 

（2）历史养殖区底泥氮磷释放速率显著高于水草覆盖区，其中总氮释放速率较水草覆盖区高 35.62 

mg·m-2·d-1，总磷释放速率较水草覆盖区高 0.02 mg·m-2·d-1。养殖区底泥 Peeper间隙水氨氮、磷酸根和二价

铁含量均值分别为水草区的 2.80倍、1.22倍以及 3.64倍，表明养殖区底泥污染严重。养殖区 DGT–P浓度

均值（0.026mg/L）为水草区（0.017mg/L）的 1.5倍，活性磷释放能力更强。 

（3）历史养殖区 0–10cm、10–20cm、20–30cm底泥综合污染指数（（FF）重污染点位分别为水草区的

3.07倍、2.61倍和 2.36倍。底泥污染评价结果表明，东太湖底泥 0–10 cm层污染最严重（FF重污染占比

35.5%），10–20 cm层污染程度下降（FF重污染占比 26.1%），20–30 cm层污染显著减轻（ 占比重污染

14.0%）。养殖区各深度层底泥污染均显著重于水草区。 
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