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Abstract：To investigate the denitrification pattern of denitrification in typical ditches and ponds in Dongting Lake area, based on a near-
in situ incubation method combined with membrane inlet mass spectrometry, this study investigated the patterns of denitrification rates in
ditches and ponds wetlands in the Dongting Lake basin and the influencing factors in the overlying water and sediments from September
2020 to August 2021. The results showed that there was significant spatial and temporal heterogeneity in denitrification rates in the ditches
and ponds of Dongting Lake. Denitrification rates ranged from 22.10 µmol·m–2·h–1 to 238.02 µmol·m–2·h–1, with a mean value of 91.12
µmol·m–2·h–1. The denitrification rates in spring and summer were higher than those in autumn and winter. The types of ditches and ponds
also showed significant differences in denitrification rates, with the highest rate in agricultural ditches, followed by branch ditches, ponds,
main ditches, vegetated ditches, and non-vegetated ditches. Partial least squares regression（PLSR）analysis showed that nitrate nitrogen
（NO-3-N）concentration, dissolved organic carbon（DOC）in the water column, and sediment DOC significantly affected denitrification rates（P<
0.05）, with nitrate nitrogen concentration the most significant limiting factor for denitrification. The ditch and pond wetlands can remove
33.44% of nitrogen load in the study region, significantly reducing nitrogen input to downstream waters, thereby playing an important role
in mitigating non-point source pollution in the Dongting Lake watershed.
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摘 要：为探究洞庭湖区典型沟塘反硝化脱氮规律，本研究于 2020年 9月至 2021年 8月，采集洞庭湖流域不同类型沟塘上覆水样

及表层柱状沉积物，通过近似原位的培养方法并结合膜进样质谱法测定了不同沟塘的反硝化速率。结果表明：沟塘反硝化速率

存在显著的时空异质性，反硝化速率范围为 22.10~238.02 µmol·m–2·h–1，均值为 91.12 µmol·m–2·h–1，春、夏季节的反硝化速率大于

秋、冬季节。不同类型的沟塘反硝化速率也存在显著差异，表现为农沟>支沟>池塘>干沟，有植被沟渠>无植被沟渠。偏最小二乘

回归分析（PLSR）表明，水体中硝态氮（NO-3-N）浓度和溶解性有机碳（DOC）浓度及沉积物中DOC含量均会对反硝化速率产生显著

影响（P<0.05），其中水体NO-3-N浓度是反硝化作用的最主要限制因素。研究表明，研究区沟塘湿地可去除33.44%的水体氮负荷，

从而大幅减少了向下游水域输入的氮污染风险，这对于缓解洞庭湖流域面源污染有重要作用。

关键词：反硝化速率；沟塘；脱氮能力；面源污染

中图分类号：X52 文献标志码：A 文章编号：1672-2043（2023）04-0842-10 doi:10.11654/jaes.2022-0761



龙广丽，等：洞庭湖区典型沟塘反硝化脱氮能力及其影响因素2023年4月

www.aes.org.cn

面源污染已经成为当今我国水环境污染的主要

问题，其造成的湖泊氮、磷富营养化及地下水体污染

问题日益严重[1]。研究表明，我国有 60%以上的河流

和湖泊因面源污染的影响，水质呈富营养状态，其中

氮、磷是最常见的污染物[2]。据 2020年公布的《第二

次全国污染源普查公报》显示，农业源总氮排放和总

磷排放分别占水体污染物总量的 46.25%和 67.22%，

已成为多数河流和湖泊水体的主要污染源。洞庭湖

是我国第二大淡水湖，其河网区域河流众多，水流平

缓，水环境承载力低。随着农业迅速发展，地区种植

密度提高，施肥量增大，洞庭湖流域水系水污染问题

日益突出[3]。

沟渠-池塘系统是农业生态系统中的一种湿地，

是农业面源污染物的第一个汇聚点[4]。在农业面源

氮进入水系之前，农田周围广泛分布的自然或人工改

造的池塘和沟渠，能通过吸收、净化作用减少向下游

水域输入的氮污染负荷[5-6]。研究表明，沟塘在水体

氮素去除中具有巨大潜力，但同时也存在较大变异，

去除率从负值到近 100% 不等[7-9]。水体氮素去除途

径主要包括植物吸收、土壤吸附、反硝化作用（Deni⁃
trification）等，前两者都只是将氮素短暂固定，并没有

从根本上将氮素从水体中去除，而反硝化作用通过将

水体中氮氧化物还原成氮气从而将其永久性去除[10]。

研究表明在淡水生态系统中，反硝化作用对全球脱氮

的贡献约为 20%[11]。因此反硝化作用被认为是水体

氮素去除的主要自然途径以及氮循环的重要过程[12]。

反硝化作用是多种微生物共同作用的结果，受诸

多环境因素影响。水体硝态氮（NO-3-N）浓度通常被

认为是反硝化过程的主要决定因素[13-14]，在NO-3-N浓

度充足的条件下，反硝化速率也会在一定程度上受到

溶解性有机碳（DOC）和温度（T）的限制[15]。其他因素

如水体 pH、溶解氧（DO）、水力停留时间和水生植物

也是影响反硝化作用的重要因素[16-17]。不同类型湿

地由于水体环境不同，影响反硝化速率的因素也不

同，因此深入研究影响沟塘反硝化速率的主要因素，

对进一步了解沟塘脱氮能力具有重要意义。

目前，对于水体沉积物反硝化脱氮能力的研究，

大部分集中于河口湿地、河流和湖泊等大型水

体[18-20]。在平原河网区，农田沟塘错综密集分布，水

力条件复杂，对其反硝化脱氮的研究还比较缺乏。同

时，反硝化的主要产物N2在空气中的背景浓度很高，

从而使得反硝化速率难以精确定量，过去测定反硝化

速率的方法多为间接测定（如乙炔抑制法），这类测定

方法存在较大的不确定性[21]。

基于以上问题，本研究以洞庭湖流域不同类型农

田沟塘为研究对象，通过近似原位的培养方法并结合

膜进样质谱法（MIMS）直接测定N2∶Ar浓度比以量化

不同沟塘的反硝化速率，并探究沟塘反硝化脱氮能力

以及影响反硝化速率的主要环境因子，从而有助于更

为深入地了解农田沟塘系统的氮素转化机制。本研

究对评估洞庭湖区沟塘湿地氮素的去除能力具有重

要意义，同时也可为洞庭湖流域水体氮污染治理提供

理论支撑。

1 材料与方法

1.1 研究区概况

试验区位于洞庭湖流域的岳阳市现代农业科技

园（29°26′N，113°09′E，图 1）。区域气候属亚热带季

风气候，春、夏季节湿润多雨，秋、冬季节干燥少雨。

温度范围从 1月的 1 ℃至 8月的 36 ℃，年均气温 16.4~
17.0 ℃，年降水量 1 100~1 400 mm。4—8月是该地区

图1 采样点位置示意图及月均温度与降雨量变化
Figure 1 Sampling point location diagram and monthly average

rainfall and temperature variation
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的雨季，降雨量占全年降雨量的 60%以上，其中 6—8
月以暴雨为主。农作物种植方式主要以双季稻和稻

油轮作为主，年施氮量约为400 kg·hm-2。

1.2 样品采集与理化性质分析

在 2020年 9月至 2021年 8月期间，在岳阳市现代

农业科技园选取 3 个农沟（水体来源主要是农田排

水）D1、D2、D5，2个支沟（多处水流汇集处，连接农沟

与干沟）D3、D6，两个干沟（沟渠水体总出口，河流入

水口）D7、D8，以及 1个大型池塘D4（图 1），进行为期

一年的监测取样（每月 1次）。其中 9—11月为秋季，

12—次年 2月为冬季，3—5月为春季，6—8月为夏季。

试验期间，用内径 8 cm、外径 9 cm、高 30 cm的无扰动

的沉积物采样器采集沟渠表面 0~10 cm的原位沉积

物土样，用塑料桶采集 50 L原位上覆水，样品带回实

验室进行室内培养。用无菌采水袋采集 200 mL上覆

水进行水体理化性质测定。每个样点采集 3个重复，

现场采用便携式多参数水质监测仪（YSI Exomultipa⁃
rameter probe，美国）测定水样 pH、DO和温度。上覆

水过 0.45 µm微孔滤膜后，用流动分析仪（Skalar Ana⁃
lytical，Breda，荷兰）测定滤液的铵态氮（NH+4 -N）、

NO-3-N和DOC浓度。水样总氮（TN）采用碱性过硫酸

钾消解-紫外分光光度法测定，总磷（TP）采用过硫酸

钾消解-分光光度法测定[22]。沉积物风干并经KCl浸
提后用连续流动分析仪测定可溶性总氮（TDN）、

NH+4-N、NO-3-N含量，沉积物风干并经去离子水浸提

过滤后用 TOC 分析仪（Shimadzu 1020，日本）测定

DOC含量[23]。反硝化速率采用膜进样质谱法测定。

1.3 反硝化速率测定及计算方法

1.3.1 室内原位培养

为了尽量模拟沟渠原位环境，试验采用原状沉积

物柱流动培养法（图 2），将沟渠原位沉积物柱样垂直

置于装满原位上覆水的模拟培养装置中，不盖盖子避

光静置培养 8~12 h让环境稳定。培养时将实验室温

度调节至与野外取样时一致。准备取样时，盖上柱样

盖子，连接盖子上的进水管与出水管，进水管与位于

较高处的装有原位上覆水的塑料瓶相连，以补充因取

样而损失的水量，出水管则用于取样，整个培养装置

保持气密性，不能有气泡产生。通电启动模拟装置中

部的电动磁棒，中间磁棒的转动可以带动柱样盖子下

小型磁棒的转动，以此模拟沟渠中水的流动并且混匀

水样。取样时打开进水管和出水管的止水夹，等流动

培养的进出水循环稳定后，以第一次取样时间为 0 h，
然后在第 2、4、6、8小时分别采样，每个水样取 3个平

行。取样瓶为体积 12 mL的细长螺口瓶（Labco Limit⁃
ed，英国）。取样过程中要保证螺口瓶内没有气泡产

生，如有气泡，需要重新取样。取样后用移液枪向样

品中加入 100 µL饱和 ZnCl2抑制微生物反应，随后采

用MIMS测定水中溶解的N2量，如不能立即测定，需

将样品放入冰箱4 ℃冷藏保存[24]。

1.3.2 计算方法

（1）反硝化速率

膜进样质谱仪具有测定精度高、速度快、所需样

品量少、灵敏性高的特点[25]，通过MIMS测定水体中溶

解N2的精度可达 0.03%[26]。Ar是惰性气体，其在大气

中十分稳定，在水中的溶解度主要受盐度和温度控

制，因此可以通过水样中N2∶Ar计算水样中N2的浓度。

通过N2∶Ar的比值计算N2浓度（[N2]）的公式如下：

[N2]=[N2∶Ar]SA×fC×[Ar]T
fC=[N2∶Ar]T/[N2∶Ar]ST

式中：fC为校正因子；[N2∶Ar]T和[Ar]T分别代表将标准

水样的盐度及温度数值代入到Weiss方程[27]中得到的

标准水样的理论值；[N2∶Ar]ST为标准水样通过 MIMS
测定得到的 3次结果的平均值；[N2∶Ar]SA为样品水样

N2∶Ar的实测值。

利用不同取样时间的[N2]和取样时间作图，得到

回归线性方程：y=ax+b，其斜率 a为净氮气产生速率

（µmol·L–1·h-1），再结合上覆水体积和沉积物柱样横

截面积，即可计算出反硝化速率（µmol·m–2·h–1）[28]。

（2）田间年径流氮素损失率

田间年径流氮素损失率计算公式为[29]：

L=0.06R0.75×Nrate0.11

图2 室内培养系统及装置示意图[21]

Figure 2 Schematic diagram of indoor culture system and device[21]

可调速电机 进水管

上覆水

出水管

上覆水
磁转子
沉积物上覆水

磁棒
止水夹

844



龙广丽，等：洞庭湖区典型沟塘反硝化脱氮能力及其影响因素2023年4月

www.aes.org.cn

式中：L是氮素径流损失率，kg·hm-2·a-1；R为年径流

深度，mm；Nrate为年施氮量，kg·hm-2。

（3）年脱氮量

沟塘底泥的年脱氮量可以通过下列公式计算[30]：

W=dN×A×D
式中：W是脱氮量，t·a-1；A是沟塘面积，hm2，沟渠一般

为农田的 2%；dN是平均反硝化速率，µmol·m–2·h–1；D

是径流在沟塘系统中的滞留时间，190 d（与该地区每

年的降雨日数相同），池塘则为365 d。
1.4 数据处理与分析

采用 Excel 2010 进行数据的统计和计算，采用

SPSS 26进行沟渠反硝化速率的数据分析，运用 T检

验以及单因素方差分析（ANOVA）（LSD：样本数相同

的差异性比较；Tukey：样本数不一致的差异性比较）

进行数据间差异性比较。反硝化速率与环境因子的

相关性通过 Pearson相关系数法进行分析，偏最小二

乘回归分析（PLSR）通过 SPSS 26中的 PLS扩展模块

完成。利用Excel 2010和Origin 2018软件制图。

2 结果与分析

2.1 沟塘沉积物和上覆水理化性质的变化

沟塘沉积物理化性质如表 1所示。NO-3-N和含

水量的变化较小，范围分别为 1.91~2.71 mg·kg-1 和

27.44%~49.31%。NH+4-N和TDN的分布规律类似，皆

以D3含量最高，可能由于除农业活动外，该取样点还

存在大量福寿螺，福寿螺排泄物以及农田径流在沉积

物中累积NH+4-N，使D3氮素含量高于其他沟渠。含

水量和DOC含量总体表现为存在植被的沟渠显著大

于无植被存在的沟渠，植被的枯枝落叶可以增加土壤

DOC 的含量，其中 D3的植被覆盖度最高，所以 DOC

含量远大于其他沟渠，达到了105.08 mg·kg-1。

表 2列出了 8条沟塘上覆水各形态氮含量及其他

理化指标。沟渠水体 pH总体为中性，各沟渠间差别

较小。水体 DO 浓度范围为 4.24~7.70 mg·L-1，水体

DOC浓度和DO浓度在D5处最高，可能由于D5存在

一个干湿交替的过程，有研究认为干湿交替可能通过

破坏土壤团聚体而增加DOC的浓度[31]，并且干湿交替

过程可能通过增加土壤的通气性而增加水体 DO浓

度。TN和NH+4-N浓度表现出相似的特征，均以D2浓

度最高，D4浓度最低。NO-3-N浓度则总体表现出农

沟>支沟>干沟>池塘（图3）。

洞庭湖流域 4—8 月是雨季，降雨量占全年的

60%，4—5月和 10—11月是农业耕作期，在人类活动

和气候因素影响下，不同沟塘的水体氮素浓度会产生

季节的动态变化。由图4可以看出，水体NO-3-N浓度

在 0.17~2.30 mg·L-1之间，D1、D2、D3的NO-3-N浓度表

现为春、秋季大于夏、冬季，且春季显著大于夏季，而

D4、D5却表现出冬季最大的特点，其他取样点则没有

表现出显著的季节性差异。水体NH+4-N浓度在0.16~
3.72 mg·L-1之间，总体表现为夏、冬季大于春、秋季。

2.2 反硝化速率时空变异规律

反硝化速率试验结果表明（图 5），沟塘反硝化速

率范围为 22.10~238.02 µmol·m–2·h–1，具有明显的时

空异质性，春、夏季的反硝化速率大于秋、冬季。其中

反硝化速率最大值出现在 2021年春的D3，为 238.02
µmol·m–2·h–1，最小值出现在 2020年冬的D5，为 22.10
µmol·m–2·h–1。8个取样点的年平均反硝化速率范围

为 65.7（D5）~142.4（D3）µmol·m–2·h–1（图 6）。不同沟

渠的平均反硝化速率存在显著性差异，D2、D3取样点

反硝化速率显著大于其他取样点（D1除外）。不同类

采样点
Site
D1
D2
D3
D4
D5
D6
D7
D8

沟塘特征
Ditches and ponds characteristic
水泥沟，泥土，少量植被，农沟

水泥沟，沙土，无植被，农沟

土沟，泥土，大量植被，支沟

小池塘，泥土，无植被

土沟，泥土，无植被，农沟

土沟，沙土，少量植被，支沟

土沟，泥土，无植被，干沟

土沟，泥土，无植被，干沟

含水量
Water content/%

45.50
27.44
49.31
31.31
44.25
38.88
29.69
29.19

NO-3-N/
（mg·kg-1）

2.71±0.32
2.28±0.28
2.66±0.28
2.05±0.29
2.33±0.31
2.10±0.30
1.91±0.23
1.94±0.21

NH+4-N/
（mg·kg-1）

59.35±9.17
32.37±5.42

115.06±18.89
35.77±11.01
64.71±3.15
54.54±5.71
22.73±3.44
24.82±7.33

TDN/
（mg·kg-1）

105.09±12.45
56.45±6.81

195.01±27.86
61.19±17.04
107.84±12.88
89.10±6.45
39.71±4.61
41.72±8.31

DOC/
（mg·kg-1）

69.11±15.35
34.23±2.85

105.08±15.45
32.34±4.39
71.64±14.33
65.31±16.28
25.63±1.78
23.44±2.85

注：均值为各取样点12个月样品的平均值。下同。
Note：The mean value is the average of 12-month samples from each sampling site. The same below.

表1 沟塘特征及沉积物理化性质（均值±标准误差）

Table 1 Characteristics of ditches and ponds and sedimentary physical and chemical properties（Mean±SE）
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采样点Site
D1
D2
D3
D4
D5
D6
D7
D8

NO-3-N/（mg·L-1）

0.95±0.20
1.13±0.13
1.01±0.12
0.41±0.07
0.45±0.09
0.47±0.08
0.54±0.05
0.56±0.07

NH+4-N/（mg·L-1）

0.91±0.19
1.78±0.21
1.32±0.28
0.45±0.09
1.11±0.31
0.73±0.18
1.12±0.19
1.45±0.18

TN/（mg·L-1）

2.38±0.31
3.21±0.36
2.62±0.41
1.45±0.19
1.90±0.40
1.67±0.20
2.22±0.21
2.31±0.22

TP/（mg·L-1）

0.17±0.02
0.19±0.04
0.12±0.04
0.07±0.01
0.07±0.01
0.07±0.02
0.05±0.01
0.05±0.01

DOC/（mg·L-1）

8.45±1.35
5.61±0.75
7.90±1.58
8.43±0.80
11.20±1.70
10.30±1.20
8.18±0.71
7.56±0.58

DO/（mg·L-1）

5.80±1.03
7.43±0.69
4.24±0.65
6.83±0.79
7.70±0.85
5.04±0.75
5.91±0.74
5.96±0.76

pH
7.44±0.11
7.62±0.12
7.34±0.03
7.77±0.05
7.32±0.15
7.28±0.11
7.37±0.04
7.27±0.05

表2 上覆水各形态氮浓度及其他理化性质（均值±标准误差）

Table 2 Nitrogen concentration and other physical and chemical properties of various forms of water（Mean±SE）

图3 不同类型沟塘上覆水NO-3-N和NH+4-N浓度的差异

Figure 3 Differences between NO-3-N and NH+4-N concentrations in the overlying water of different types of ditches and ponds
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图4 沟塘上覆水NO-3-N和NH+4-N浓度的季节变化

Figure 4 Seasonal variation of NO-3-N and NH+4-N concentrations in the overlying water of the ditches and ponds

不同小写字母表示处理间差异显著（P<0.05）。下同。
Different lowercase letters indicate significant differences among treatments（P<0.05）. The same below.
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型的沟渠反硝化速率也存在差异，总体而言，有植被

沟渠（D1、D3、D6）>无植被沟渠（D2、D5、D7、D8），农

沟>支沟>池塘>干沟。

2.3 反硝化速率影响因素

反硝化速率与环境因子的 PLSR 分析如表 3 所

示，其中 r表示环境因子与反硝化速率的相关系数，

FVIP（Variable importance plot）表示自变量（环境因子）

对因变量（反硝化速率）的贡献度，FVIP越高则贡献度

越大。从表 3可以看出，反硝化速率与上覆水NO-3-N
浓度、TN浓度、沉积物DOC含量呈显著正相关，而与

上覆水 DOC 浓度呈显著负相关。同时可以看出上

覆水 NO-3-N 的 FVIP值最大，即上覆水 NO-3-N 对反硝

化速率的影响最大，上覆水 TN、DOC和沉积物DOC、
NO-3-N、NH+4-N、TDN的FVIP值皆大于 0.5，表明它们也

是影响反硝化速率的重要因素。

2.4 沟塘年脱氮量及脱氮能力

根据沟塘年脱氮量公式计算得到该地区沟渠年脱

氮量为0.24 t，池塘年脱氮量为0.72 t（表4）。根据《2017
年湖南省水资源公报》[32]可知洞庭湖区径流系数为

0.44，结合园区降雨量可得径流深度为607 mm。该地

区年氮肥投入量为400 kg·hm-2，计算可得田间氮素径流

损失量为28.67 kg·hm-2·a-1，结合该地区农田总面积（100
hm2）可知，该农业园区每年通过径流损失的氮素为

2.87 t。计算得到沟渠反硝化脱氮系数为 8.36%，池塘

反硝化脱氮系数为25.08%，该农业园区每年通过沟塘

湿地系统反硝化作用可去除33.44%的水体氮素输入。

3 讨论

3.1 沟塘水体氮素时空差异及其产生原因

水体NO-3-N浓度在不同沟塘中呈现出较大的时
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图5 沟塘反硝化速率季节变化
Figure 5 Seasonal variation of denitrification rate in ditches and ponds
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图6 沟塘年平均反硝化速率以及不同类型沟塘反硝化速率差异

Figure 6 Average annual denitrification rate and differences in denitrification rate of different types of ditches & ponds
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间和空间异质性，主要与农田施肥量、施肥时间、降雨

以及空间汇流关系等有关。NO-3-N浓度在空间上表现

出农沟>支沟>干沟，池塘最小的特点。位于农田源头

的农沟接收了大量由农田径流损失的氮素，氮素浓度

表现出沿沟渠水流方向递减的趋势，池塘的存在也大

幅度稀释了水体中的氮素浓度。在时间上，NO-3-N和

NH+4-N浓度存在明显的季节动态变化。D1、D2、D3作
为农田源头沟渠，沟渠水体NO-3-N浓度受施肥影响最

大。该地区采用水稻-油菜轮作模式，在 4—5月（春

季）和 10—11月（秋季）施肥量较多，高氮负荷的农田

地表径流排入沟渠后，引起水体NO-3-N浓度的升高。

而 6—8月（夏季）多强降雨，大量雨水的汇入对水体

NO-3-N的稀释作用增强，使沟渠水体NO-3-N浓度显著

降低[33]，同时夏季高温使反硝化作用增强也会导致水

体NO-3-N浓度降低[34]。池塘（D4）和农沟（D5）的水体

NO-3-N浓度表现出冬季最大的特点，可能是由于冬季

较低的水温使DO渗透深度加深，从而使硝化作用增

强，反硝化作用减弱，进而导致沉积物向水体释放更

多的NO-3-N[35]。NH+4-N浓度表现出夏、冬季大于春、

秋季。冬季的低温会使土壤吸附性以及硝化反应减

弱，使水中NH+4-N累积[36]。而在夏季，一方面可能是

由于在强降雨的冲刷下，表层土壤中的氮迁移进入水

体，由于沉积物中NH+4-N含量远高于NO-3-N含量，因

此NO-3-N是氮素主要迁移形态，进而导致水体NH+4-N
浓度升高[37-38]；另一方面可能是由于夏季底泥中的矿

化作用强于硝化作用而导致水体NH+4-N浓度升高。

3.2 沟塘反硝化速率变异的影响因素

总体上，不同沟塘的反硝化速率差异性较为明

显，表现为有植被沟渠>无植被沟渠，农沟>支沟>池

塘>干沟。植被的存在有助于提高土壤DOC储量[39]，

即有植被的沟渠土壤DOC大于无植被的沟渠。PLSR
分析表明（表 3），土壤DOC与反硝化速率呈显著正相

关，土壤中的DOC可以刺激土壤微生物活性，同时提

供更多的电子供体，促进反硝化作用的发生[40]。并且

植物的根际会释放氧气，在根部周围形成可发生硝化

作用的好氧微区[41]。硝化作用产生的NO-3-N在扩散

到缺氧沉积物中时会迅速进行反硝化作用，从而促进

硝化-反硝化作用的发生[42]。同时植物的根际分泌物

可以提高反硝化细菌的活性。因此有植被存在的沟

渠反硝化速率较大[43]。

不同级别沟渠反硝化速率的时空差异性主要与

水体NO-3-N浓度的时空差异性有关。水体NO-3-N是

反硝化细菌活动的电子受体，作为底物直接参与反硝

化过程，其浓度高低直接影响反硝化速率，被认为是

限制水体中反硝化作用的最主要因素[44-46]。Deng
等[47]的分析表明，水体NO-3-N浓度可以解释反硝化作

用变异的70%。本文中沟渠反硝化速率表现为农沟>
支沟>池塘>干沟，与其水体NO-3-N浓度（农沟>支沟>
干沟>池塘）表现类似，PLSR分析也表明沟塘反硝化

速率与水体上覆水NO-3-N浓度显著正相关，且相关

性最强，表明水体NO-3-N浓度是影响反硝化最主要

的因素（表 3）。此外本研究还发现，尽管夏季温度较

高，但是农沟D1、支沟D3和池塘D4的春季反硝化速

率显著高于夏季（图 4），主要由于这 3个点春季的水

体NO-3-N浓度显著高于夏季，表明NO-3-N浓度对反硝

化速率的影响高于温度的影响。而其他点的NO-3-N
浓度整体处于较低水平，在季节上则没有表现出显著

的变化，即当上覆水NO-3-N浓度较低时，温度的改变

湿地类型
Wetland type

沟渠

池塘

平均反硝化速率
Mean denitrification rate/

（μmol·m–2·h–1）

98.08
82.63

面积
Area/hm2

2.0
3.6

年脱氮量
Annual nitrogen removal capacity/

（t·a-1）

0.24
0.72

反硝化脱氮系数
Coefficient of N removal by

denitrification/%
8.36
25.08

项目 Item

反硝化速率
Den rate

r

FVIP

上覆水Overlying water
NO-3-N
0.641**
2.760

NH+4-N
0.084
0.151

TN
0.392*
0.719

DOC
-0.382*
1.198

pH
0.004
0.271

DO
-0.012
0.298

T

0.119
0.384

沉积物Sediment
NO-3-N
0.023
0.672

NH+4-N
0.126
0.800

TDN
0.162
0.851

DOC
0.290*
0.915

表3 反硝化速率与上覆水和沉积物理化指标的PLSR分析

Table 3 PLSR analysis of denitrification rate with overlying water and sediment physicochemical indicators

表4 沟塘反硝化脱氮能力

Table 4 Denitrification and denitrification capacity of ditches and ponds

注：*表示在0.05水平上显著相关，**表示在0.01水平上极显著相关。n=96。
Note：* indicates significant correlation at 0.05 level，** indicates highly significant correlation at 0.01 level. n=96.
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不会显著影响反硝化速率。这也进一步说明了水体

NO-3-N浓度是反硝化速率的最大限制因素。这与赵

锋等[48]在太湖地区研究的春、夏季反硝化速率的现象

类似，虽然夏季温度较高，但是春季的反硝化速率却

大于夏季，主要是由于夏季的低NO-3-N浓度限制了

反硝化速率。

3.3 沟塘系统的反硝化速率及脱氮能力

相较于一些湖泊、入海河口和海湾，沟塘湿地系

统具有较高的反硝化速率（表 5），因此通常被认为是

缓解农业氮素污染的重要场所[49]。研究结果显示，沟

渠的反硝化脱氮系数为 8.36%，远小于池塘的 25.08%
（表 4）。沟渠相较于池塘脱氮效率低的原因可能有

以下方面：沟渠面积普遍比较小且分散，一般只有农

田面积的 2%，相对于大面积的河流湖泊，沟渠的脱氮

能力有限，如Zhao等[17]估计太湖地区河网去除的氮约

占进入河流系统的总水生氮负荷的 43%，Seitzinger
等[50]对美国东部 16条河流的研究发现其脱氮效率在

37%~76%；大量研究证明水力停留时间长，不仅有利

于沉积物沉积，而且有利于反硝化作用的发生，因此

氮素去除率较高[51]。沟渠的水力停留时间短、水流速

快也限制了沟渠的脱氮能力。

沟塘湿地系统去除了该地区 33.44%的氮负荷，

在一定程度上起到了氮素污染净化器的作用。研究

表明天然湿地、水库和湖泊的平均氮素去除率分别为

17.5%、31.8%和 44.0%[52]，Shen等[5]的研究结果指出沟

塘湿地的氮素去除率平均为 38.7%，Li等[53]对长江中

下游地区研究的结果得出沟塘系统可以减少稻田

39%的氮素输出，表明沟塘系统在农田面源氮污染中

起着重要作用。沟塘系统具有较高的反硝化速率和

脱氮率，表明沟塘系统在水体氮素去除上具有巨大的

应用潜力。作为农业氮素污染进入河流的渠道，沟塘

湿地系统的消纳作用极为重要[54]。因此，为使沟塘湿

地系统成为氮素污染的有效汇，需要进行人工管理。

种植植物已被证明是减少农业排水中氮的最有效管

理措施之一[8]，通过种植水生植被来增强反硝化作用

以及降低沟渠水体流速可增强沟渠脱氮效率。此外，

合理的排灌管理对沟塘的养分去除和净化功能也十

分重要，在农田周围适当增加排水沟渠和池塘，可以

有效减缓农田面源污染氮负荷。

4 结论

（1）洞庭湖区流域典型沟塘反硝化速率存在显著

的时空异质性，反硝化速率为 22.10~238.02 µmol·
m–2·h–1，春、夏季的反硝化速率大于秋、冬季。

（2）不同类型的沟塘反硝化速率有显著差异，总

体表现为农沟>支沟>池塘>干沟，有植被沟渠>无植

被沟渠。

（3）水体NO-3-N浓度、DOC浓度和沉积物DOC含

量均会对反硝化速率产生显著影响，其中水体NO-3-N
浓度是反硝化作用的最主要限制因素。

（4）沟塘湿地可去除 33.44%的水体氮负荷，从而

大幅减少了向下游水域输入的氮污染负荷，对缓解洞

庭湖流域面源污染有重要作用。
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