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湖泊底泥疏浚环境效应: .Ⅲ 对沉积物反硝化作用的影响∗
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(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, 南京 210008) 

 

摘  要: 通过为期一年的疏浚模拟试验, 在试验室培养疏浚与对照柱样, 研究了底泥疏浚对沉积物反硝化过程的影响. 沉积

物反硝化速率的测定采用经典的乙炔抑制法, 研究结果表明, 在一年的试验周期内, 疏浚和对照柱沉积物的反硝化速率分别

为 6.9-26.9nmol/(g⋅h)和 21.6-102.7nmol/(g⋅h), 除 2006 年的 2 月外的其他月份, 疏浚沉积物的反硝化速率显著(P<0.05)低于未

疏浚对照沉积物, 同时还研究了环境因子对沉积物反硝化速率的影响, 结果表明, 疏浚和对照沉积物的反硝化速率都受温度

的控制, 硝态氮浓度是疏浚和对照沉积物反硝化速率的主要限制因子, 有机碳对疏浚沉积物的反硝化速率有影响, 但对未疏

浚对照沉积物的反硝化速率没有影响. 疏浚后短期内沉积物反硝化速率低于未疏浚对照沉积物, 可看作是底泥疏浚在富营养

华水体脱氮方面的一个负效应.  
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Environmental effect of sediment dredging in lake: Ⅲ. Influence of dredging on 
denitrification in sediments 
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(State Key Laboratory of Lake Science and Environment, Nanjing Institute of Geography and Limnology, Chinese Academy of 

Sciences, Nanjing 210008, P.R.China) 

 

Abstract: A laboratory experiment for studying the effects of sediment dredging on denitrification process was carried out through a 

one-year incubation of undredged sediments (control) and dredged sediment cores. Denitrification rates in the sediments were 

estimated by means of the acetylene blockage technique. During the experiments, the denitrification rates in the undredged and 

dredged sediments ranged from 21.6 to 102.7nmol/(g⋅h) and from 6.9 to 26.9nmol/(g⋅h), respectively. The denitrification rates in the 

undredged sediments were significantly higher (P < 0.05) than those in the dredged sediments throughout the incubation period, with 

an exception of February 2006. The relative importance of various environmental factors on denitrification was assessed, and the 

results indicated that denitrification rates in both undredged and dredged sediments were regulated by temperature controls. Nitrate 

was likely to be the key factor limiting denitrification rates in both undredged and dredged sediments. Organic carbon played some 

role in determining the denitrification rates in the dredged sediments, but not in the undredged sediments. Potential denitrification in 

the early dredged sediments couldn’t reach a high rate as that in undredged sediments, which should be considered as a potential 

negative effect for nitrogen removal. 
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底泥疏浚因能从水体将污染底泥永久性去除, 因而被认为是湖泊治理中的重要工程措施而被广泛应

用[1-2]. 关于底泥疏浚后对目标污染物的控制效果以及环境效应问题国内外开展了较多的研究, 所关注的 
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重点是在疏浚过程中再悬浮与污染物的释放[3-5]; 及疏浚后对污染物长效控制与生源要素的回复过程[6-7].
底泥疏浚后新生表层与疏浚前表层沉积物相比, 沉积物的物理、化学和生物的性质都发生了根本的变化[8-10], 
从而对沉积物中生源要素(如氮磷)的循环过程产生重要的影响[11]. 

在水生生态系统中氮循环过程对于控制初级生产力具有重要的作用, 在氮循环过程中反硝化过程是

直接的脱氮过程, 对于理解氮的迁移转化与收支具有重要的意义[12]. 反硝化过程是异养反硝化细菌主导

的还原过程, 在这一过程中NO3
-与NO2

-还原为N2和N2O[13-14]. 在水环境中反硝化过程主要发生于沉积物

中, 反硝化速率受硝酸盐浓度、有机质含量、温度、氧化还原条件等因素影响较大[15-17].  
底泥疏浚的环境效应系列文章的前两篇重点讨论了疏浚对内源氮磷释放的控制效果及其内在机制, 

本文采用底泥疏浚模拟微环境试验研究了底泥疏浚对沉积物反硝化过程的影响及其回复过程, 同时也探

讨了环境因子(温度、有机碳与硝酸盐)对沉积物反硝化速率的影响.  

1 材料与方法 

1.1 研究点概述 

本研究采样点(31°31′33.9″N, 120°12′35.2″E)位于太湖梅梁湾鼋头渚国家重点风景游览区附近, 采样

点位置示意图与研究点描述参见本系列文章首篇相关内容[18]. 研究区水体具有重要生态功能, 由于污染

较为严重, 在太湖相关的治理方案中已有疏浚计划正在酝酿. 本文选择该区域用作前期研究, 具有重要

的现实意义.  
1.2 样品采集与疏浚模拟试验方法 

野外采样过程与实验室内的疏浚模拟试验方法的细致描述见本系列文章首篇相关部分内容[18], 在试

验过程中, 逐月从培养水槽中分别取出未疏浚和疏浚各 3 个平行柱样, 虹吸法无扰动排干上覆水后用上

顶法按 2cm分割沉积物, 取疏浚与对照表层(0-2cm)沉积物立即装入灭菌的塑料袋中, 用高纯氮气吹扫塑

料袋后立即密封以保持沉积物的厌氧环境, 样品经混合均匀后立即进行反硝化速率测定实验. 同时取沉

积物亚样离心法获得间隙水, 间隙水样品用 0.45µm的滤膜过滤, 滤后水样 4℃保存直到分析, 水样中

NH4
+-N、NOx

--N的测定采用流动注射分析仪(SKALAR−SA1000).  
1.3 沉积物反硝化速率测定方法 

反硝化速率的测定采用经典的乙炔抑制法 , 根据Sørensen[19]与Magalhães等 [20]的方法并稍做改

进. 具体步骤如下: 称约 3g混合均匀的沉积物湿样于 50ml血清瓶中, 加入 10ml培养水(其中 8ml为高

纯氮气曝气 20min的培养水, 目的是赶出培养水中的氧, 另外 2ml为高纯乙炔充分浸润的培养水(充
高纯乙炔气体 20min)), 然后每个血清瓶用高纯氮气吹扫 10s赶出顶空的氧气来维持厌氧环境[21], 氮
气吹扫后立即塞紧橡皮塞确保不漏气. 每个沉积物样品共有 3 组血清瓶, 每组 3 次重复, 第一组血清

瓶为 0 时刻气体样品, 其余两组为培养 4h加与不加乙炔处理的各 3 个血清瓶. 0 时刻样品在培养开始

时立即采集气体样品分析, 其余样品在恒温(20 )℃ 振荡(70 转/min)蔽光培养 4h. 在采集 0 时刻与培养

4h后的气体样品时 , 剧烈地晃动血清瓶使顶空气体达到平衡 , 用液体置换法采集血清瓶顶空气体 , 
采样时用注射器向血清瓶中注入 18ml NaCl溶液(3mol/L)同时用另一注射器收集置换出的 18ml气体

样品[22]. 采集的气体样品用注射器注入预先抽真空的 18ml具密闭橡皮塞的样品瓶中, 气体样品采集

后 4℃冷藏保存并尽快进行色谱分析, N2O的测定采用配备电子捕获检测器的气相色谱仪(Shimadzu 
GC-14B). 反硝化速率(单位: nmol/(g⋅h))以培养过程中单位时间内单位干重沉积物生成的N2量计算，

N2生成量为加与不加乙炔的样品生成N2O的差值. 
为消除温度对反硝化速率的影响, 逐月的反硝化速率测定均保持在 20℃条件下培养. 每次测定反硝

化速率的培养用水均采用同一人工培养水, 培养水为无菌水添加营养物配制成如下浓度: 15mg/L NO3
--N, 

5mg/L NH4
+-N, 0.7mg/L PO4

3--P, 2.5mg/L醋酸钠碳, 2.5mg/L葡萄糖碳. 培养水中添加充足的营养物, 目的

是在测定沉积物反硝化速率时不受营养盐浓度的限制[23].  
1.4 环境因子影响 

为了辨识环境因子对疏浚与对照沉积物反硝化速率的影响, 本文研究了温度、有机碳与硝酸盐这 3
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个重要的环境因子.  
1.4.1 温度 温度对反硝化速率的影响试验用沉积物采自 2006 年 9 月模拟疏浚微环境培养试验表层沉积

物(0-2cm), 沉积物采样与反硝化速率的测定方法同上述逐月的反硝化速率测定方法. 反硝化速率的测定

在 3 个不同的温度下培养(10℃, 20 , 30 ). ℃ ℃ 所用培养水为无菌水并添加营养物配制成以下浓度: 
15mg/LNO3

--N, 5mg/LNH4
+-N, 0.7mg/L PO4

3--P, 2.5mg/L醋酸钠碳, 2.5mg/L葡萄糖碳.  
1.4.2 碳和硝酸盐 有机碳、硝酸盐与有机碳加硝酸盐对沉积物反硝化速率的影响试验用沉积物采自 2006
年 9月模拟疏浚微环境培养试验表层沉积物(0-2cm), 沉积物采样与反硝化速率的测定方法同上述逐月的

反硝化速率测定方法. 所用培养水采用以下几种处理: (1)灭菌的去离子水(W); (2)灭菌的去离子水富集

30mg/L葡萄糖碳(W+C); (3)灭菌的去离子水富集 5mg/L NO3
--N(W+N); (4)灭菌的去离子水富集 30mg/L葡

萄糖碳与 5mg/L NO3
--N (W+C+N). 各处理样品同时在 20℃条件下培养测定.  

1.5 数据分析与统计 

统计分析采用统计分析软件 SPSS 12(Statistical Product and Service Solutions). 方差分析用来检验不

同月份间与不同环境因子处理间沉积物反硝化速率有无显著性差异; 线形回归分析用来检验沉积物反硝

化速率与月平均温度之间有无显著差异; 另外 t-检验用来分析逐月的疏浚与未疏浚沉积物反硝化速率有

无显著差异.  

2 结果 

2.1 间隙水中无机氮季节性变化 

对照沉积物间隙水中的无机氮浓度变化表现出明显的季节性特征(图 1). 在温度较高的月份NH4
+-N

浓度较高, 在其他月份NH4
+-N浓度较低, NOx

--N浓度表现出与NH4
+-N浓度不同的趋势, 在温度较低的月

份具有较高的浓度, 而在温度较高的月份具有较低的浓度. 疏浚沉积物间隙水中的NH4
+-N浓度在试验开

始后浓度较高, 随着时间的推移NH4
+-N浓度逐步降低. 疏浚沉积物间隙水中的NOx

--N浓度在试验开始时

浓度非常低, 试验开展两个月后开始升高, 在温度较高的月份浓度开始下降, 到试验结束时即温度较低

的月份NOx
--N浓度又开始升高.  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图 1 微环境试验中疏浚和对照柱表层沉积物(0-2cm)间隙水中无机氮浓度的季节性变化 

(误差线代表 3 平行平均值的标准误差, 2006 年 7 月无数据) 
Fig.1 Seasonal variations in the concentration of inorganic nitrogen in the porewater (0-2cm levels) of the 

undredged and dredged cores collected monthly from the macrocosm experiment (error bars represent standard 
error of the mean of three replicates, with no data in July 2006) 

 
2.2 反硝化速率的季节性变化 

对照沉积物反硝化速率呈现出明显的季节性(图 2), 较高的值出现在 8月和 9月(ANOVA, P<0.05), 较
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低的值出现在冬季即 2005 年 12 月、2006 年 1 月与 2 月(ANOVA, P<0.05). 通过线性回归分析发现未疏

浚沉积物逐月的反硝化速率与月平均温度之间呈显著正相关(r=0.98, P<0.001, n=12; 图 3). 疏浚沉积物

反硝化速率在夏秋季节随温度升高有较弱的增加, 但逐月的反硝化速率与月平均温度之间无显著的统计

关系(图 3). 对照沉积物反硝化速率总体上要高于疏浚沉积物的反硝化速率, 用 t-检验分析了逐月的疏浚

与对照沉积物反硝化速率之间的差异, 统计结果表明除 2006 年 2 月外的其他月份对照沉积物反硝化速率

显著(P<0.05)高于疏浚沉积物的反硝化速率.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 
图 2 逐月的疏浚与对照沉积物反硝化速率(误差线代表三平行平均值的标准误差 ,  

2006 年 7 月无数据) 
Fig.2 Rates of potential denitrification in the sediments of the undredged and dredged cores collected monthly 

from the macrocosm experiment (error bars represent standard error of the mean of three replicates,  
with no data in July 2006) 

 

2.3 环境因子对沉积物反硝化速率的影响 

2.3.1 温度  疏浚与对照沉积物的反硝化速率在

10-30℃范围内都随温度的升高而升高(图 4a), 但对

照沉积物反硝化速率的增长幅度远高于疏浚沉积物. 
如果用线性方程来描述反硝化速率与温度的关系, 未
疏浚沉积物的直线斜率要远大于疏浚沉积物.  
2.3.2 碳与硝酸盐 当培养水仅为去离子水时, 疏浚与

未疏浚沉积物的反硝化速率非常低(图 4b). 当培养水

为去离子水单一添加葡萄糖碳时, 发现单一葡萄糖碳

处理对疏浚与对照沉积物反硝化速率都没有影响. 但
单一添加硝酸盐处理能显著的提高疏浚与对照沉积物

的反硝化速率(P<0.05). 有趣的是当培养水同时添加

葡萄糖碳与硝酸盐时, 对照沉积物反硝化速率与单一

添加硝酸盐时相比没有显著的差异(P>0.05), 而疏浚

沉积物反硝化速率却显著的(P<0.05)高于单一添加硝

酸盐时的反硝化速率(图 4b).  

图 3 逐月疏浚与对照沉积物反硝化速率与月

平均温度之间的关系 
Fig.3 Relationships established for monthly 
surveys between denitrification rates and the 

month mean temperature for the undredged and 
dredged sediments 
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图 4 温度(a)和葡萄糖与硝酸盐(b)对疏浚与对照沉积物(2006 年 9 月采自微环境培养试验) 
反硝化速率的影响(误差线为三平行平均值的标准误差) 

Fig.4 Effect of temperature(a) and glucose and nitrate(b) on denitrification rates in the undredged and dredged 
sediments collected from the microcosm experiment in September, 2006 (error bars represent standard error of 

the mean of three replicates) 

3 讨论 

3.1 间隙水中无机氮浓度的变化 

疏浚和对照沉积物间隙水中无机氮变化趋势不同反映出两种沉积物氮循环过程的差异. 沉积物中

NH4
+-N释放主要源于沉积物中有机质的分解, 在温度较高的月份对照沉积物间隙水中NH4

+-N浓度的升

高应归因于有机质分解作用的增强, 另外温度升高也能够促进沉积物中NH4
+-N的解吸. 试验开始初期疏

浚沉积物间隙水中NH4
+-N浓度较高是因为在沉积物-水界面NH4

+-N通常表现为向上的通量, 在一定深度

上NH4
+-N浓度随深度的增加而增加[21,24]. 与对照沉积物不同, 疏浚沉积物间隙水NH4

+-N浓度在温度较高

的月份没有表现出增加的趋势(图 1a), 这表明在整个试验过程中疏浚沉积物中有机质分解作用相对较弱. 
疏浚和对照沉积物有机质分解作用的差异性可归因于沉积物中有机质和微生物性质的不同. 由于早期成岩

作用, 与对照沉积物(表层沉积物)相比, 疏浚沉积物(深层沉积物)含有较少量易被微生物分解利用的有机

质; 另外, 微生物数量与微生物总体活性在沉积物中均表现为随深度增加而递减[25], 这些因素都导致疏

浚沉积物中有机质分解作用较弱. 同时, 沉积物-水界面的NH4
+-N释放与随后的硝化作用会消耗间隙水

中NH4
+-N, 疏浚沉积物间隙水中NH4

+-N的再生速度始终低于NH4
+-N消耗的速度, 所以疏浚沉积物间隙

水中NH4
+-N浓度在整个试验过程中一直表现为降低的趋势(图 1a).  

在温度较高的月份(4-10 月), 对照沉积物间隙水中NOx
--N维持较低的浓度表明硝化作用的减弱(图

1b), 这个现象可归因于较低的氧含量. 有研究发现表层沉积物的硝化作用和底层水温之间存在显著的负

相关关系[26], 随着温度的升高, 氧浓度逐渐降低, 硝化作用也就逐渐减弱. 而厌氧环境有助于反硝化过

程的进行[12], 在温度升高导致的厌氧环境下, 反硝化作用增强, 会耗竭间隙水中的NOx
--N. 而在温度较

低的月份, 反硝化作用减弱, 硝化作用增强, 间隙水中NOx
--N浓度相对较高. 试验初期疏浚沉积物间隙

水中NOx
--N很低, 模拟疏浚两个月后, 表层沉积物逐渐被氧化, 硝化作用增强, NOx

--N浓度逐步升高(图
1b), 随后则经历了与对照沉积物相似的过程.  
3.2 沉积物反硝化速率的变化 

底泥疏浚对表层沉积物物理、化学与生物性质影响较大[8-9]. 本试验模拟疏浚 30cm, 疏浚后新生表层

与对照表层相比沉积物各方面性质差异很大, 从而影响沉积物中的反硝化过程. 已有的研究表明表层的

沉积物反硝化速率最大, 并随着深度的增加逐步减小[27-29]. 这个现象可归因于微生物性质、易生物降解
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有机碳含量与硝酸盐浓度这几个方面的差异. 另外, 反硝化细菌是不同种类的细菌组成的[30], 疏浚 30cm
后, 疏浚的新生表层与对照表层相比反硝化细菌数量与组成上会有所不同. 同时, 沉积物的物理性质如

水分含量、粒度组成也会影响沉积物反硝化速率[31-32].  
在为期一年的试验周期内, 对照沉积物的反硝化速率呈现出明显的季节性, 而疏浚沉积物的反硝化

速率的季节性变化却不明显(图 3). 在逐月沉积物反硝化速率测定中, 培养水中添加了足量的营养物, 疏
浚与对照沉积物反硝化速率不受可利用的营养物的限制. 另外, 逐月的反硝化速率的测定均恒定在 20℃
条件下进行, 因此逐月的疏浚与对照沉积物反硝化速率也不受测定温度的影响. 对照沉积物逐月的反硝

化速率表现出明显的季节性, 并与月平均温度呈显著正相关(图 3), 表明在不受营养物浓度和测定温度影

响时, 反硝化速率主要受温度驱动, 温度升高会导致微生物活性的增强, 因此微生物代谢活性应看作为

影响沉积物反硝化速率一个关键因素, 反硝化速率的大小反映出沉积物微生物活性的强弱. 疏浚沉积物

反硝化速率与月平均温度之间无显著的统计关系(图 3), 也不存在明显的季节性, 这个结果表明疏浚沉积

物的微生物活性受温度变化影响较小, 对温度升高的响应没有对照沉积物那么敏感. 有研究表明表层沉

积物的微生物活性要高于深层沉积物[25], 疏浚 30cm后新生表层为深层沉积物, 其微生物活性要低于对照

表层沉积物, 导致疏浚沉积物反硝化速率要低于对照沉积物, 而且在模拟试验条件下疏浚后一年内得不

到恢复.  
3.3 环境因子对沉积物反硝化速率的影响 

在环境因子试验中, 疏浚与对照沉积物反硝化速率都随温度的升高而升高(图 4a), 对照沉积物反

硝化速率增加的速度要高于疏浚沉积物, 这个结果表明与疏浚沉积物相比, 对照沉积物反硝化速率对

温度升高要更加敏感. 这个结果也与疏浚和对照逐月的反硝化速率与月平均温度之间的关系相一致. 
关于沉积物反硝化速率与温度的关系, 也有研究报道随温度的升高反硝化速率呈现出指数增长, 如湖

泊沉积物在 14-35.5℃范围内[33], 海洋沉积物在 5-18℃范围内[34], 河流沉积物在 5-25℃范围内[15]都发

现了这个现象.  
葡萄糖与硝酸盐添加处理的结果表明, 无论是疏浚还是对照沉积物, 硝酸盐浓度是限制沉积物反硝

化速率重要的环境因子. 当不添加硝酸盐时, 单一添加葡萄糖不能增强沉积物反硝化速率, 而当添加硝

酸盐时, 疏浚与未疏浚沉积物反硝化速率均显著增强(图 4b), 这个结果表明疏浚和对照沉积物反硝化速

率受硝酸盐浓度的限制. 在水生生态系统中, 硝酸盐通常是决定反硝化速率的最重要的限制因子[20,35-36].  
沉积物中低的有机碳含量可以限制反硝化速率[37-38], 有机碳作为一种电子供体, 它的类型既难易利

用程度也会影响沉积物中的反硝化速率[17,39]. 在本试验中, 单一添加高浓度的有机碳(30mg/L)没有导致

疏浚与对照沉积物反硝化速率的增强(图 4b), 但有机碳与硝酸盐同时添加时, 疏浚与对照沉积物反硝化

速率的情况不同. 对于对照沉积物, 单一添加硝酸盐与同时添加硝酸盐和有机碳两个处理的反硝化速率

没有差异, 表明未疏浚沉积物的反硝化速率不受有机碳的限制. 而对于疏浚沉积物, 同时添加硝酸盐与

有机碳处理的反硝化速率要显著(P<0.05)高于单一添加硝酸盐时的反硝化速率, 表明疏浚的沉积物反硝

化速率受有机碳的限制.  
对照沉积物反硝化速率不受有机碳的限制, 这与采样点沉积物中相对较高的有机碳含量相一致, 采

样点有机碳含量达到(1.5%)[40]. 在本试验中疏浚沉积物反硝化速率受有机碳限制, 有研究发现深层埋藏

的沉积物由于较少的有机碳含量其反硝化速率受有机碳的限制, 但表层沉积物由于相对高的有机碳含量,
其反硝化速率不受有机碳限制[39]. 由于沉积物的早期成岩作用, 疏浚 30cm后的新生表层与对照沉积物相

比易分解利用的有机碳量显著降低. 在试验中, 尽管根据采样点原位的沉积速率为沉积物补充了新鲜的

有机质, 但添加的有机质的量仍不能满足疏浚沉积物反硝化过程的需要, 另外新添加的有机质与未疏浚

的表层沉积物固有的有机质相比, 有机质质量(既生物可利用性)也有所不同, 这些因素造成疏浚沉积物

的反硝化速率受有机碳的限制.  
3.4 疏浚对沉积物氮循环过程的影响及意义 

沉积物中氮主要发生的基本过程有氨化过程、硝化与反硝化, 这三个过程都导致沉积物的氮释放[11]. 
对于严重富营养化的梅梁湾水体来说, 硝化过程引起的硝酸盐释放与氨化过程引起的氨释放都是负效应, 
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因为硝酸盐与氨都会增强水体的初级生产力. 而反硝化过程是富营养化水体一个主要脱氮过程, 由于能

够永久地去除水生生态系统中氮, 所以反硝化过程能够削减水体中过多的氮负荷[12].  
以改善水质为目的的环保疏浚的目标是减少沉积物中污染物赋存量及沉积物-水界面污染物的释放, 

本文的研究结果表明, 底泥疏浚改变了沉积物原有的氮循环模式, 减缓了沉积物中氮的周转速率. 疏浚

沉积物中有机质矿化过程明显低于对照沉积物, 疏浚沉积物间隙水中的NH4
+-N浓度总体上要低于对照沉

积物, 因此疏浚沉积物-水界面NH4
+-N释放量也会相应的降低, 从而能够有效的削减内源氮释放, 这一

点作者另文已重点进行了讨论[41]. 同时, 底泥疏浚也会影响沉积物的反硝化过程, 与对照沉积物相比, 
疏浚后早期的沉积物的反硝化过程明显变缓, 疏浚沉积物反硝化速率要低于对照沉积物, 不利于水体中

氮的去除, 这个结果应认为是沉积物脱氮过程一个潜在的负效应.  

4 结论 

疏浚沉积物反硝化速率总体上要低于未疏浚沉积物, 疏浚沉积物反硝化速率受温度变化影响较小, 
而对照沉积物的反硝化速率受温度变化影响较大, 并呈现出明显的季节性. 硝酸盐浓度是疏浚与对照沉

积物反硝化速率的主要的限制因子, 疏浚沉积物的反硝化速率受有机碳影响, 但对照沉积物的反硝化速

率不受有机碳影响. 底泥疏浚导致的新生表层沉积物较弱的反硝化作用应认为是脱氮过程一个潜在的负

效应.  
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