
摘 要：全球每年通过人类活动新增的“活性”氮导致全球氮循环严重失衡，并引起水体的富营养化、水体酸化、温室气体排放等一

系列环境问题。河流作为重要的氮汇，其氮循环对整个生态系统氮收支的影响、水体氮污染的改善和减少温室气体的排放与控制气

候变化均具有重要意义。为了有助于理解反硝化过程中控制反硝化产物组成的影响因子，以利于增加反硝化最终产物氮气的释放，

减少温室气体氧化亚氮的释放，从而加强对河流氮输送和氧化亚氮排放的管理，就河流反硝化的如下关键问题进行了综述：第一，

河流反硝化作用的发生地点、时间以及其主要影响因素；第二，河流反硝化对河流氮负荷变化的响应机制；第三，河流系统的水文和

地形地貌的变化对反硝化的影响，换言之，河流反硝化与河流水力学滞留时间及河流氮负荷的关系；第四，从生态系统尺度上讲，与

陆地、海洋等生态系统相比，河流系统单位面积的反硝化率的时空变化特征，以及河流系统总的反硝化通量所占比例；第五，河流反

硝化研究的主要方法。
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随着经济的发展和人口的膨胀，全球每年通过人

类活动新增的“活性”氮量约为 165 Tg，大约是自然生
态系统生物固氮量（每年约为 90 Tg氮）的 2倍，导致
全球氮循环严重失衡[1]，氮素固定量持续增加带来的
严重后果是土壤和水体的富营养化以及全球范围的

酸雨和臭氧层流失的加剧。就全球范围而言，输入河

流的总氮约有 50%通过反硝化作用被去除，最终约
30%的陆地“新增”氮通过河流输送到河口、近海或内
陆水生生态系统，这均表明河流已经成为陆地系统主

要的氮汇[2-4]。研究表明，反硝化过程是去除河流氮素、
解决河流氮污染的最佳途径，是调节区域甚至全球尺

度上氮循环的关键过程[5]。另一方面，河流反硝化过程
的一个重要副产物氧化亚氮是一种主要的温室气体，

研究如何减少河流氧化亚氮释放，促进反硝化最终产

物氮气的排放，有助于改善大气环境质量以及加强对

河流氮循环的认识和管理。

与陆地生态系统相比，河流系统氮的反硝化问

题主要体现在以下几方面：第一，河流系统反硝化的
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图 1 人为干扰下的河流氮循环关键过程示意图
Figure 1 Schematic diagram of key processes of nitrogen cycling related to rivers
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基本问题是河流反硝化作用的发生地点和时间，也

就是什么时间在什么地点（Hotspot）发生反硝化作用？
河流反硝化作用的主要影响因素是什么？第二，河流

氮负荷量的时空变化是如何影响河流反硝化的？或

者反过来说，河流反硝化对河流氮负荷的响应机制

是什么？第三，由于河流是连接陆地和海洋的桥梁，

进入河流系统的氮负荷量受河流水文过程的驱动，

而河流系统的水文和地形地貌变化是如何影响反硝

化的？换言之，河流反硝化与河流水力学滞留时间及

河流氮负荷的关系是什么？第四，从生态系统尺度上

讲，与陆地、海洋等生态系统相比，河流系统单位面

积的反硝化率的时空变化特征如何？河流系统总的

反硝化通量所占比例是多少？第五，河流反硝化的微

生物机制是什么？第六，河流反硝化研究的主要方法

有哪些？与陆地生态系统相比，这些方法的优缺点是

什么？

虽然人们对反硝化的研究由来已久，但由于仅是

技术上初步满足了研究的需要[6]，且研究方法不一致
使得数据积累受限，反硝化研究无疑仍处于起步阶

段。目前，河流反硝化的研究大都集中在 25耀60 毅N北
温带的欧洲、美国的河口以及一些河段和较小的河

流，流域尺度乃至全球尺度河流反硝化的系统研究仍

然匮乏。因此，开展河流反硝化的研究对整个生态系

统氮收支的认识、水体氮污染的改善和减少温室气体

的排放与控制气候变化均具有重要意义。

1 河流氮循环过程与氮污染现状

在特定的流域内，氮以输入和输出两种途径对流

域环境造成影响，见图 1所示。氮输入方式主要有：大
气沉降、化肥氮使用、生物固氮、粪便、点源污染排放

等；输出方式主要包括地表径流流失、淋溶下渗、氨挥

发释放、反硝化脱氮、厌氧氨氧化脱氮等方式。河流氮

循环过程主要包括以各种自养或异养微生物为媒介

的生物固氮、有机氮矿化、硝化、反硝化和厌氧氨氧化

等氧化还原反应过程。生物固氮是河流水体初级生产

力的重要过程，它可以将稳定的 N2经过生物体内的
固氮酶催化还原为生物可利用氮；有机氮矿化是指核

酸、蛋白质、聚氨酸糖等含氮有机大分子降解为植物

可直接利用的无机氮的过程，目前矿化过程的途径及

其中间产物的化学特性还不完全清楚；硝化是氨氮氧

化成硝氮的过程；反硝化是指在缺氧条件下，反硝化

细菌把生物可利用的活性氮素（NO -3）转化为惰性气

体 N2和少量 N2O归还到生态系统无机环境中，由于
N2的惰性和在大气中的丰富含量，不会因为氮素的
不断输入而导致这个氮汇达到饱和[7]。该过程是氮生
物地球化学循环的关键环节，对保持岩石圈、水圈、生

物圈和大气圈氮素平衡起着极其重要的作用。

氮素作为自然界中普遍存在的一种元素，是重要

的生源要素。随着经济的发展和人口的膨胀，人类对

化石燃料以及化学氮肥的使用量陡然增加[8]，使得生
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态系统中的新增“活性”氮不断增加[9-10]，全球氮循环
严重失衡。可以预见，随着工业和生活水平的提高，氮

素固定量仍会持续增加，其可能带来的严重后果是土

壤和水体的富营养化、全球范围的酸雨以及臭氧层流

失的加剧。随着全球范围内氮污染以及氮循环失衡的

加剧，研究氮汇的大小以及了解与氮汇相关的过程变

得至关重要。河流每年向海洋输送的氮量约为 35 Tg，
约为全球氮肥总产量的 40.6%[3，11-12]，且将近一半的进
入河流的氮在流至海洋的过程中，由于反硝化作用被

释放至大气[3]，这些均表明河流是陆地生态系统的一个
重要氮汇。首先，作为一个重要氮汇，河流氮循环的研

究对氮污染、氮循环失衡的改善发挥着重要作用。目前

对河流氮循环的研究集中在河口以及河源地区，一些

研究结果显示一级支流（即处于河源区的支流）的植

物和微生物过程对河流氮素的去除至关重要[13-14]；一些
关于较大河流水系的氮输送模型研究结果显示河口氮

的输送通量受较小支流中氮的动力学影响显著[15-16]。
其次，河流氮循环同时也影响着其他重要的地球化学

循环过程，如改变了河流、湖泊、海域等水体中溶解氧

含量、磷与硅等元素的比例，会使河流的富营养化问

题变得更加突出[17-18]。再者，流域的管理必须要建立在
对氮素和其他元素循环认识的基础上，才能够有助于

更好地改善流域环境，维持良好的生态系统。最后，河

流作为连接陆地和海洋的主要枢纽，其氮污染不仅会

影响河流生态系统，也会加剧湖泊、地下水和海滨地区

的富营养化问题。因此，河流氮循环的研究不仅有利于

河流氮污染的改善，而且对湖泊、地下水、海洋以及土

壤环境质量的改善均起到重要作用，且河流氮循环的

研究有助于解决氮循环失衡问题的改善和增强对其

他元素地球化学循环过程的认识，是目前国内外研究

的一个热点。而就目前来讲，河流作为氮汇究竟有多大

尚不清楚，且对流域尺度乃至全球尺度上河流氮循环

的大小和速率的研究仍然比较匮乏[19]。

2 河流氮去除的机制及反硝化作用的产物组成

目前，人们对河流氮循环的研究集中在和“氮汇”

相关的一些过程，即河流氮素的去除过程。这是因为：

氮的有效性是第一生产力的限制因素，也是食物链上

能量的基础，因此河流氮去除过程的研究能够改善河

流的氮污染，有助于人为固氮量增加所导致的氮循环严

重失衡问题的解决，成为河流氮循环研究的焦点[10，20-21]。
河流氮的去除主要包括生物吸收、化学脱氮及颗粒物

吸附沉降等过程。其中，河流化学脱氮方式主要有反

硝化作用、厌氧氨氧化作用和甲烷厌氧氧化作用[22-23]。
厌氧氨氧化过程（Anaerobic ammonium oxidation）是指
在缺氧条件下，NH+4在厌氧氨氧化菌的作用下被 NO-2
氧化成 N2的过程[24-25]。最近又发现，在缺氧环境中，甲
烷可以在微生物作用下被 NO-2氧化，从而达到 NO-2还

原脱氮的目的，即甲烷厌氧氧化过程（Anaerobic
methane oxidation）[22-23]。尽管厌氧氨氧化过程在河口、
海洋以及淡水中广泛存在，但由于研究的匮乏，厌氧

氨氧化机制及其对河流、湖泊等淡水脱氮的贡献率到

底有多大尚不清楚[23，25-26]，而关于河流甲烷厌氧氧化
过程脱氮的报道则更加稀少[23]。

反硝化过程（Denitrification）是河流氮去除的重
要途径，它是指在厌氧条件下，微生物将 NO-3还原成
NO -2或进一步还原成气体（N2或 N2O）的形式扩散至
大气中（NO -3寅NO-2 寅N2O、N2），从而实现了地球上从
N2到 N2的氮循环过程，使初级生产者可利用的氮减
少，达到改善水质的目的。反硝化作用的化学反应过

程可用下式来表示[12]：
2NO-3寅2NO-2寅2NO寅N2O寅N2
反硝化作用能把硝酸盐彻底的从自然环境中去

除，是公认的去除河流氮素的最佳途径，是调节局部

甚至全球尺度上水和大气质量的关键过程[5]，是被证
明了的全球氮循环重要且必不可少的过程[2]。河流反
硝化在氮循环中发挥着必不可少的重要作用。研究认

为，由于反硝化的作用，将近一半进入河流的氮在流

至海洋的过程中释放至大气[5]，河流、湖泊和地下水总
反硝化量占全球总反硝化量的 20%[27]。当然，河流脱
氮不仅仅只通过反硝化作用，但仅有的一些研究结果

显示，反硝化过程对脱氮的贡献要显著高于厌氧氨氧

化过程对脱氮的贡献[2，27-28]。例如：长江口表层沉积物
反硝化脱氮量占总脱氮量的 77%耀95%，高于厌氧氨
氧化脱氮量[29]；对阿拉伯海的研究也表明，反硝化产
生的氮气占总脱氮量的 87%~99%[28]。

在反硝化产物组成方面，除了反硝化的最终产物

氮气以外，氧化亚氮是反硝化过程一个重要的副产物，

由于氧化亚氮是一种强力温室气体，河流反硝化过程

产生的氧化亚氮也受到广泛关注，但反硝化过程产生

的氧化亚氮和氮气的质量比仍然不十分确定。一般情

况下，这一比例变化范围为 0.04%~5.6% [30]，而 Weier
等[31]的研究估算为 5%左右，Yan等[32]对长江反硝化和
氧化亚氮释放的研究显示这一比例的范围为 0.51%~
1.12%。可见对于河流反硝化的研究，有助于理解哪些
影响因子控制反硝化的产物组成，以利于增加反硝化

马 培，等：河流反硝化过程及其在河流氮循环与氮去除中的作用 625
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表 1 国内外不同河流反硝化速率
Table 1 Denitrification rates in different rivers in the world

河流名称 反硝化速率/滋mol·m-2·h-1 采样位置 采用时间 测定方法 参考文献

密西西比河上游支流 0~4400 沉积物 1999—2001 15N同位素配对技术 [42]
N2颐Ar比值法

美国纽斯河河口 0~275 沉积物 1999.09—2000.12 N2颐Ar比值法 [43]
新英格兰 Province River 10~90 沉积物 2005.05，2006.09 N2颐Ar比值法 [38]

法国加龙河 577 沉积物 1999.06—09 乙炔抑制法 [44]
法国塞纳河河口 11 429 水体 2000.09 15N同位素配对技术 [45]
美国南普拉特河 方法 1颐4821 水体 2000.05—2001.08 方法 1：N2颐Ar比值法 [36]

方法 2颐6279 方法 2：质量平衡法
美国卡斯卡斯基亚河 1069 沉积物 2001.06—09 乙炔抑制法 [35]
长江下游-河口 2.82依1.18 水体 2003.03 N2颐Ar比值法 [46]

5.74依2.92 水体 2002.10
长江口 100.3~514.0 沉积物 2006.06 乙炔抑制法 [47]
黄河口 30.3~76.5 沉积物 2006.11 乙炔抑制法 [47]
珠江口 30~840 沉积物 乙炔抑制法 [48]
九龙江河口 -120.8~2 783.0 沉积物 2010.07 N2颐Ar比值法 [49]
九龙江河口 -116.7~2 787.5 沉积物 2010.07—2011.08 N2颐Ar比值法 [27]

最终产物氮气的释放，减少温室气体氧化亚氮的释

放，从而加强对河流氧化亚氮排放的管理。

3 河流反硝化速率及时空差异性

不同尺度河流生态系统反硝化过程的研究，对弄

清楚河流作为氮汇的大小以及全球氮汇的精确计算

等至关重要。河流反硝化的空间差异性表现在：不同

类型的河流、同一河流不同河段以及同一河段不同位

置反硝化速率均不相同。

相对于海洋和湖泊等水体，河流反硝化速率的空

间差异性最大[9，33-34]。不同土地利用类型的河流反硝化
速率差异较大，如美国中西部地区的一些农业河流如

Sangamon河、Embarras河、卡斯卡斯基亚河的沉积物
反硝化速率分别为 969、970、1069 滋mol·m-2·h-1 [35]，美
国城镇河流南普拉特河沉积物反硝化速率高达

4821滋mol·m-2·h-1 [36]。Mulholland等[3]研究并比较了 8
个区域的 72条河流，结果显示农业河流和城镇河流
的反硝化速率要比其他植被类型的河流高。表 1总
结了全球一些河流的反硝化速率。

除了不同类型河流反硝化存在空间差异外，河

流反硝化的空间差异性还可能表现在同一条河流的

不同河段，如太湖流域江苏和上海境内主要河流沉

积物的反硝化作用差异性显著（0~168 滋mol·m-2·h-1，
25 益）[37]；但新英格兰 Providence River河口底泥反硝
化速率在空间上并不存在显著差异[38]。另外，反硝化
在同一条河段不同位置也存在着差异。河流发生反

硝化场所包括河流水体和沉积物，除了一些较大的

河流外，河流沉积物是反硝化发生的主要场所。这主

要是由于河底沉积物中的有机底物以及微生物的含

量是上层水体含量的数倍，且在沉积物中的停留时

间要远远长于在上覆水体中的停留时间[27，39-40]。一般
来讲，对于同一段河流，沉积物中反硝化速率要高于

上覆水体的反硝化率，且目前对反硝化的研究也大

部分集中在沉积物中。

河流反硝化不仅存在空间上的差异性，而且在时

间上也存在着变化。时间差异性包括年际变化和年季

变化。年季变化指季节变化，这是世界上大多数河流反

硝化均具有的特征，且大部分河流在夏季反硝化速率

达到全年的最大值[9]，如美国南普拉特河反硝化速率
波动范围为 0~9.17 mmol·m-2·h-1，4月到 8月水体反
硝化速率最高，冬季河流反硝化速率全年最低[36]。图
2是全球尺度上河流反硝化速率的季节变化，可以
看出河流大部分在 6、7两个月内，反硝化速率达到最
大值。近几十年间，河流反硝化速率是否增大，人为活

化氮素的增加是否是河流反硝化速率增大的原因，

也是近期国内外学者研究的热点问题，但由于目前

测定方法的局限性，关于河流反硝化速率长时间序列

的研究报道多采用模型法进行估算，且这方面的报道

也比较少。Boyacioglu 等 [41]运用 WASP5 模型（Water
Quality AnalysisSimulationProgram）对萨勒河的四级支
流Weisse Elster河的反硝化速率进行预测，得出该河
流在2050—2054 年期间的反硝化速率高于 1995—
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图中数据点为各个河流当月反硝化速率的均值
plots represent average values

图 2 世界河流反硝化速率季节变化汇总图[9]

Figure 2 Seasonal variation of denitrification rates in rivers
in the world
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1999年期间的反硝化速率，其中，夏季反硝化速率从
1012 滋mol·m-2·h-1增至 1548 滋mol·m-2·h-1，冬季反硝化
速率从 476滋mol·m-2·h-1增至 804滋mol·m-2·h-1；Fulweiler
等[38]估算出近 30 年内新英格兰 Providence-River河
口底泥反硝化速率未发生显著变化。

由于反硝化仅仅是技术上初步满足了研究的需

要，模型预测还存在很大困难，河流反硝化时空差异

性的研究现在依然处于刚刚起步阶段。目前，世界上

关于河流反硝化的研究主要集中在 25耀60 毅N的北温
带，欧洲、美国河流反硝化的报道占绝大部分，亚洲和

大洋洲的河流仅有少量报道[9]。关于时间差异性的研
究多半集中在对河流反硝化季节变化性上，由于技术

的局限性，长时间序列的研究数据比较缺乏；另外，现

有的关于氮循环的研究绝大部分停留在较小的流域

尺度上，对大流域尺度乃至全球尺度的研究甚少。

4 河流反硝化的主要影响因素

理解水生生态系统中反硝化过程的控制因素对

改善河流氮污染、控制温室气体 N2O的释放以及预测
环境的变化带来的氮生物地球化学过程的变化都非

常重要[42]。围绕影响河流反硝化的因素，本文主要从
化学（例如硝酸盐浓度、DOC浓度、溶解氧含量）、物
理（河流水文特征）和生物因素（例如微生物机制）等

方面进行综述。

反硝化发生的基本条件是 NO -3、有机碳以及缺

氧，故 NO-3、有机碳以及缺氧如何影响反硝化便成为

研究目标。通常，NO-3作为反硝化反应的底物是影响

反硝化速率的因素之一，也有学者认为 NO-3浓度是反

硝化速率的控制因素[50-51]。Graham等[51]在研究一条草
原河流时发现 NO-3浓度是反硝化速率的控制因素；密

西西比河上游两大支流底泥 NO-3浓度的增加促进了

反硝化速率的增加 [42]；Mulholland 等 [3]研究了美国72
条河流，发现随着河流 NO-3浓度的增加，河流通过反

硝化去除的氮量也增加，但河流反硝化去除氮的效率

（河流通过反硝化去除的氮量占河流氮负荷量的比

例）随着硝酸盐浓度的增加反而下降。有机碳在反硝

化过程中充当电子供体且为反硝化过程的发生提供

能量，故影响着反硝化过程，但也有例外。如美国东北

部俄亥俄州的 3条河流水体 DOC的变化对反硝化速
率并没有影响 [52]，也有学者发现增加整个河流 DOC
的含量，反硝化速率并未发生改变[53]；但不同的是，河
流底泥有机碳对反硝化速率的影响却非常明显[33-34]。新
英格兰滨海底泥中 C颐N的时空变化与反硝化速率的
时空变化一致，底泥中有机碳的含量越高，反硝化速

率越高[33]；卡拉马祖河的 9条支流底泥有机碳含量与
反硝化速率呈正比[34]；Taylor和 Townsend [54]研究也指
出从流域至河口，随着有机碳的有效性的增加，硝酸

盐的累积量会相应增加。DO是反硝化的又一影响因
素，反硝化必须在缺氧的条件下才能进行。关于硝态

氮、有机物、厌氧三者对反硝化的影响，通常情况下，

当河流有机污染物增加，微生物会大量增加，降解矿

化有机物，同时消耗水中的氧，先是消耗游离态的氧

（即 DO），其次是硝态氮中的氧，然后是硫酸根中的
氧，等等。正是因为微生物的作用，所以反硝化过程在

夏季高于冬季，污染严重的水域（有机物含量丰富）高

于污染轻的水域。如珠江入海河段沉积物中反硝化

作用与上覆水中 DO 的含量密切相关，夏、秋季 DO
含量低，反硝化速率较高，冬季上覆水中 DO值高，反
硝化作用几乎消失[48]。但另一方面，在有硝化-反硝化
耦合作用的情况下，太低的 DO会不利于硝化作用的
进行，从而反过来影响反硝化作用的进行[47]。

硝化作用是影响反硝化过程的重要因素。当水体

中 NO-3的含量不足时，硝化作用产生的 NO-3可以为反

硝化作用提供反应底物，因此许多水体的硝化和反硝

化过程是相互耦合的。在低氧环境中，反硝化过程在

高底物浓度和厌氧反应条件下，与硝化反应的耦合性

增强，速率也会加快，两者的共同作用可以将河水中

的无机氮最终以氮气或氧化亚氮气体的形式排放到

大气中。徐继荣等[48]采用乙炔抑制法对珠江口入海河
段的硝化和反硝化作用进行研究，发现由于珠江口底

层严重缺氧和严重的氮污染，该流域的硝化和反硝化

作用速率较高，且两者存在较好的耦合关系。同位素

技术测定 Colne河入海口处的硝化和反硝化的结果

马 培，等：河流反硝化过程及其在河流氮循环与氮去除中的作用 627
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显示：耦合反硝化作用在某些河段占全年总反硝化作

用的 60%[55]。
河流水文特征是在大尺度上控制河流反硝化氮

流失的因素。有研究表明氮流失基本上随着流速、水

深或水力滞留时间、水力负荷（单位表面积的水流量）

的增加而降低[2]。水力滞留时间被认为是决定输入氮
的反硝化去除率的控制因素之一，并有学者将水体输

入氮的年反硝化去除率表示成关于水力滞留时间的

函数[21]：
Y=23.4X0.204（R2=0.56）

式中：Y 为输入氮的反硝化去除率，%；X 为水力滞留
时间，月。

水力滞留时间越长，输入氮的反硝化去除率越

高；相应地，对于同一个河流水系，越靠近下游，河流

流量越大，水力滞留时间越短，则输入氮的反硝化去

除率越低[56-58]。水力负荷同样是控制河流氮释放（主要
是反硝化）的重要因素之一。经验模型显示在大尺度

河流中河流氮流失基本上随着水力负荷（单位表面积

的水流量）的增加而降低[2]。
此外，环境条件也会对反硝化产生影响，如水温、

磷含量等。水温对反硝化的影响主要体现在温度的升

高能够提高酶的活性，故大部分研究显示反硝化速率

与温度呈正相关关系。例如：九龙江河口区溶解 N2的
净增量与水温极显著正相关[49]；在 15耀30 益温度范围
内，以色列 Kinneret湖温度每增高 10 益反硝化速率
增加 1.35倍[59]。但因硝化速率、DO、氮输入量等均随
着温度的变化而变化，故单独研究温度对反硝化的影

响变得比较困难[21，59]。磷作为营养元素之一，对反硝化
也会产生影响，如当九龙江河口总磷的浓度低于 0.97
滋mol·L-1时，水体有较高的反硝化速率[49]，这可能是
由于较高的氮磷比有利于反硝化细菌新陈代谢进而

促进反硝化进行[9]。但磷是如何影响反硝化过程的，目
前研究人员并不清楚。

随着分子技术（如以 PCR为基础的 PCR-DGGE、
PCR-RFLP、PCR-SSCP和以荧光染色为基础的核酸
杂交分析技术等）的发展，人们开始从微生物角度深

入了解反硝化过程。反硝化菌群的群落结构对反硝化

的影响成为近期反硝化研究的热点，但目前的研究主

要集中在土壤生态系统，淡水系统在此方面的研究很

少[51，60]。目前发现的亚硝酸盐还原酶基因组有nir系列
基因（如 nirS、nirK）、16S rRNA和 nosZ等[50-51]，但关于
反硝化菌群的群落结构是否会对反硝化反应产生影

响说法不一。例如：Knapp等[60]利用 Q-PCR（PCR反应

体系中加入荧光基团）对一条城镇河流中亚硝酸盐还

原酶基因 nirS和 nirK数量的空间分布情况进行定量
分析，发现基因 nirS和 nirK数量的空间差异性会对
反硝化速率产生一定的影响；Graham 等 [51]在研究一
条草原河流反硝化时发现其亚硝酸盐还原酶的丰富

度对反硝化效率会产生一定的影响，但反硝化速率的

控制因素是 NO-3浓度；Wallenstein等[61]认为反硝化菌
的菌落结构对反硝化速率并不产生影响。也有学者认

为由于研究水平及技术条件有限，限制了人们对水生

生态系统中“反硝化菌群结构对反硝化速率或者反硝

化进行程度的影响”的认识[62]。
人们对上述因子在特定区域（河流、河口等）对反

硝化的影响均做了较为详尽的报道，结果显示不同河

段影响反硝化过程的控制因素并不一致。迄今为止，

不同河流系统中影响因素对反硝化的作用尚缺乏系

统的研究，故探索哪一个或者哪些因素是控制流域乃

至全球尺度反硝化过程的关键因子仍然是迫切需要

解决的问题。

5 河流反硝化测定技术的发展

由于大气中 N2背景值很高，反硝化主要产物 N2
的准确测定变得非常困难，并且反硝化过程的时空差

异性也给反硝化的准确测定带来了很大困难。迄今为

止，反硝化的测定方法经历了由原来主要测定 N2O的
方法为主逐渐发展到目前的以测定 N2产生量来估算
反硝化速率的过程。目前反硝化的测定方法（表 2）主
要有乙炔抑制法、15N同位素配对法、氮通量法、N2颐Ar
比值法、质量平衡法、化学计量法、模型法等[20]。

乙炔抑制法是目前应用最为广泛的反硝化测定

方法，该方法在陆地生态系统和水生生态系统均得到

了广泛的应用和发展[47，63-65]。乙炔抑制法不仅操作简
单快捷、成本低，而且可以同时进行大批样品的同时

测定。但该方法抑制了硝化作用，当 NO-3成为反硝化

的限制因子时，将低估反硝化损失量，从而影响测定

结果的准确度。此外还存在一些其他问题，如在水生

生态系统中硫化物的干扰和低浓度的NO -3会削弱乙

炔的抑制效果，造成反硝化速率测定的不准确[66-67]。最
近还有研究表明，高浓度的乙炔（>0.1 Pa）会促进 NO
的氧化和分解，从而造成反硝化速率的低估[68]。虽然
乙炔抑制法存在诸多缺点，但由于它可以进行大批量

样品的同时测定，特别适用于数据需求量大的研究，

故该方法仍被沿用[65]。
15N同位素配对技术因具有较高的灵敏度，而得
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到了广泛的应用[3，20，42]。在水生生态系统的应用中，15N
同位素配对技术是将 15NO-3加入到沉积物上覆水中，

加入的 15NO-3与上覆水中 14NO-3混合后，经过沉积物的

硝化反硝化作用产生 28N2、29N2、30N2，从而可通过测定
这些产物，区分反硝化作用所需的硝酸盐来自于沉积

物的耦合硝化-反硝化（Coupled Nitrification deni-
trification，Dn）和反硝化作用所需的硝酸盐来自于上
覆水的非耦合硝化-反硝化（Uncoupled Nitrification-
denitrification，Dw）过程[20]。此外，河流脱氮生成的 N2
可能是由反硝化和厌氧氨氧化共同产生的，15N同位
素技术可以分别计算反硝化和厌氧氨氧化等作用在

脱氮过程中的贡献率[30，69]。例如：Schubert等[70]利用 15N
同位素技术发现坦嚓尼喀淡水湖底层水柱中反硝化

脱氮占总脱氮量的 87%耀91%；李勇[29]利用 15N同位素
技术测得长江口表层沉积物反硝化脱氮量占总脱氮

量的 77%耀95%，厌氧氨氧化脱氮量占 5%耀23%。15N
同位素法是建立在假定加入到系统中的 15N能够和
系统中 15N快速均匀混合的基础上的，而水生生态系
统较为复杂，水生植物、底泥物质等的干扰对 15N同
位素配对技术的应用带来挑战。除了沉积物之外，生

物膜、附着生物、腐殖质几乎都能在短时间内成为反

硝化的高发区，这就使得加入的 15N难以实现短时间
内的均匀混合。因此，在许多诸如小的溪流、湿地、滨

海等生态系统中，15N配对技术可能不如传统的乙炔
抑制法更为适用[20]。另外，15N配对技术在氮负荷低的
河流中会高估反硝化速率[36]，且对于大流域尺度的反
硝化研究，15N配对技术费用昂贵，实际操作起来也不
可行。

基于膜质谱仪（MIMS）开展的 N2颐Ar比值法被认
为是目前最具应用潜力的水体反硝化直接测定技

术[71-72]。该方法主要分为两大类，即密闭实验法测定 N2
通量和开放系统测定环境中 N2颐Ar比值。密闭实验测
定N2通量法主要应用于沉积物反硝化的测定[74-75]；开放
式 N2颐Ar比值法主要应用于流动河流水体反硝化的直
接测定[75-76]，开放式 N2颐Ar比值法建立的基础是流动水
体中 N2浓度的测定。两种方法均是通过利用膜进样
质谱仪（MIMS）法测定样品中 N2颐Ar比值的增量来定
量反硝化产生的净氮增量 驻[N2]，计算公式如下：

驻[N2]= [N2]/[Ar]伊[Ar]*- [N2]*

式中：[N2]/[Ar] 为经质谱仪校准过的水样中 N2颐Ar比
值；[Ar]*、[N2]*为特定温度下 Ar、N2的理论平衡浓度。

因为 MIMS法对 N2颐Ar比值的测定精度很高（检
测限为 0.03%），而且 Ar是惰性气体，性质非常稳定，
所以这种方法具有很高的时间分辨率，测量速度快

（<2 min），进样量小（<7 mL），操作简单，对于短期内水
体反硝化速率的测定具有一定的优势。但由于水气界

面氮气的扩散通量的计算要受制于扩散系数的精确测

定，通常情况下，河流的水深、水的流速、风速等因素都

会显著影响扩散系数，从而影响扩散通量的精确计算，

故 N2颐Ar比值法的适宜性仍然需要进一步的研究[77]。
由于反硝化在时空尺度上存在很大的差异性，且

实验室和现场测定方法的诸多局限性及数据的有限

性，模型法便成为大时空尺度上理解反硝化过程及控

制因素的重要方法。迄今为止，反硝化的所有模型均

估算出反硝化是大尺度氮循环中重要和必不可少的组

成部分，有的模型推测出河流氮流失基本上随着流速、

水深或水力滞留时间、水力负荷（单位表面积的水流

量）的增加而降低[2]。目前河流反硝化模型有经验回归
模型和水质模型等。一类经验回归模型是将水体中反

硝化氮流失描述成一个关于氮浓度的函数，如氮浓度

表 2 各种反硝化测定方法的原理及特点
Table 2 Principles and characteristics of different methods for measuring denitrification

方法 原理 优点 缺点 参考文献

乙炔
抑制法

利用乙炔抑制 N2O向 N2转化，将反硝化产物控制
为 N2O，测定 N2O的产量来推算反硝化速率

操作简便快捷、成本低，能批量测
定样品，可以同时测定硝化-反硝化 低估了反硝化速率 [44]

15N同位
素技术

见文中
快捷简便，能同时区分耦
合和非耦合硝化-反硝化

成本高；氮负荷低的水
生生态系统中误差较大

[3，42]
N2颐Ar
比测量法

见文中
精度高、进样量少、测定
速度快、时间分辨率高等

[75]
N2

通量法
密闭的培养器皿中对沉积物进行长时间恒温的培
养，根据生成的 N2计算沉积物反硝化速率的方法

不需要任何的抑制剂、测得的反确化速率包括
了硝化和反硝化的耦合作用，比较接近真实值

测定沉积物
反硝化误差较大

[20]
质量
平衡法

根据系统中氮素输入和输出量
的差值来估测反硝化损失

能较好的估测大尺度的陆地
生态系统或水体生态系统中

测量结果的可信度低 [82]
化学
计量法

有机碳的元素组成固定，通过其他元
素通量的准确变化来计算氮素的变化

能较好的估测大尺度的陆地
生态系统或水体生态系统中

测定结果误差较大，
特别是淡水系统

[83]
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随着反应时间的增加而呈指数降低，表达式如下[2]：

C Nfin = C Ninit exp（-kcTR）
式中：C Ninit是河流上游氮初始浓度；C Ninit河流下游氮最

终浓度；TR溶质平均输送时间；-kc反应速率系数。
模型反映出氮流失在很大程度上与河流深度有

关（河流深度影响 TR），但模型忽略了河流沿途氮的
输入。许多学者在此模型基础上进行了改进，将河流

沿途氮的输入都假定在河长一半处输入[78]。另外一类
氮的经验回归模型是将氮去除率描述成一个关于河

底沉积物的输送模型。表达式如下[2]：
C Nfin =C Ninit exp[-v（TR/d）]

式中：v 表示传质系数；d表示河流平均水深；其他符
号意义同上。

这种指数形式的表达式被应用到许多反硝化模

型中。传质系数经常被用于比较不同尺度河流反硝化

速率[13，79-80]。传质系数大体上能真实地描述非水文因
素对氮去除的影响，如沉积物颗粒的大小、有机碳、

DO和微生物丰富度等[81]。Seitzinger等[16]运用经验模型
“RivR-N模型”估算得出美国部分河流的整个河网系
统反硝化除氮效率，得到反硝化除氮占河流输入总氮的

37%耀76%，其中 50%去除的氮是由占河网总长度
90%的 1st耀4th支流完成的，另外 50%是由仅占河网
总长度 10%的 5th以上的支流完成的，在整个河网系
统中，水库对氮去除率的影响很小，且流域输入氮的

去除率（37%耀76%）要高于流域氮的输入率（约20%）。
除了经验回归模型之外，水质模型也是常用的模型

之一，如 SPARROW水质经验模型，其表达式如下[2]：
NS

i =NS
j exp（-兹Sk TRSk）

式中：NS
i表示河段 i出口处的氮通量；NSj表示由河段 j

输入的氮通量；k表示河流等级（由河深来划分），兹Sk为

依赖河流大小的反应速率常数。

SPARROW水质经验模型涵盖了 88%耀96%的河
流沿途氮的输入，对某一河段来讲该模型估算的误差

范围为 20%耀55%。相比于传统的经验回归模型，
SPARROW 水质经验模型显著提高了估算的精度。
Boyacioglu 等 [41]运用水质模型预测出萨勒河的支流
Weisse Elster河在 2050—2054年的反硝化速率明显
高于 1995—1999年期间的反硝化速率。

但无论是经验回归模型还是水质模型，均没有

涵盖微生物动力学，因而目前的模型只是对反硝化

发生的环境条件进行拟合，利用现场和实验室测定

的数据进行矫正。由于反硝化的时空差异性，现场和

实验室测定技术以及质量平衡等方法的局限性，使

得河流反硝化的研究长久以来仅仅局限在河源、河

口以及某些小的支流上。研究数据的匮乏，再加上研

究者所用测定方法各异，更削弱了可用数据的量，给

水体反硝化模型的建立和应用带来了很大的不确定

性。因此，未来反硝化模型应该在现场测定技术改进

及数据量丰富度增加的基础上，逐步改进模型结构、

提高模型的精确度。

质量平衡法和化学计量法一般应用在大尺度的

陆地生态系统或水体生态系统中，但计算结果误差较

大[82-83]。氮通量法测定结果比较接近真实值，但在测定
沉积物中反硝化速率时误差较大[20]。

虽然运用测定 N2O的方法研究反硝化仍然是目
前的主流，但随着近期 15N同位法、N2颐Ar比值法逐渐
被应用在海洋沉积物、河口反硝化研究上，使得人们

对反硝化的认识有了进一步发展。但另一方面，不同

研究的反硝化测定技术不同，使得各个研究数据的对

比变差，数据也无法实现积累，从而阻碍了人们对河

流反硝化的认识。N2颐Ar比测量法在测定水生态系统
中具有快速、准确、进样量少等优点，今后可以考虑把

这种方法加以改进，并结合 15N同位素技术广泛应用
于较大尺度的河流生态系统反硝化过程的研究中。此

外，逐步改进模型结构对于大尺度生态系统反硝化的

研究是今后研究发展的一个趋势。

6 我国河流反硝化的研究进展

国内关于河流反硝化的报道多集中于主要河流

的河口区域，对较小溪流及整个流域的报道鲜见（见

表 1）。例如：Yan等[46]较早即运用 N2颐Ar比值法测定长
江反硝化率，发现夏秋季长江反硝化率为（5.74 依2.92）
滋mol·m-2·h-1左右，显著高于冬春季的反硝化率（2.82
依1.18）滋mol·m-2·h-1；李佳霖[47]测定黄河口沉积物反硝
化速率为 30.3~76.5 滋mol·m-2·h-1；徐继荣等[48]利用乙
炔抑制法测得珠江口沉积物反硝化速率为 30~840
滋mol·m-2·h-1。对反硝化时间差异的研究，我国学者研
究结果显示我国主要河流反硝化速率高峰值均出现

在夏季，在特定河段对反硝化的影响因素大都做了详

细的报道：李佳霖[47]指出长江河口沉积物反硝化速率
的决定因素是反硝化菌数量，同时受到盐度、溶解氧

和氨氮含量的显著影响，黄河口底泥反硝化速率也受

到反硝化菌数量的显著影响；陈能汪等[49]研究指出影
响九龙江河口水体反硝化的重要因子是温度和氮磷

等营养盐的浓度。但因缺乏对不同河流水系反硝化影

响因素的系统研究，故究竟哪些因素是影响我国河流
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水系反硝化的控制因素尚不清楚。我国测定河流反硝

化常用的方法是乙炔抑制法[47-48]，对反硝化最终产物
N2进行直接测定和分析的还很少[46]。近年来，N2颐Ar比
值法和 15N 同位素法等方法才被逐渐应用到河流反
硝化的研究之中，例如：晏维金等[46]在国内首先运用
N2颐Ar比值法测定长江反硝化率；吴杰忠等[27]利用 N2颐Ar
比值法研究了九龙江口沉积物反硝化速率为-116.7耀
2 787.5 滋molN·m-2·h-1；李勇[29]利用 15N同位素技术测
得长江口表层沉积物反硝化脱氮量占总脱氮量的

77%耀95%，厌氧氨氧化脱氮量占 5%耀23%。另外，由
于反硝化研究数据积累量少，且技术方法较国外落

后，我国关于河流长时间序列的反硝化研究及反硝化

模型报道鲜见。

7 结论与建议

人为活化氮的急剧增加势必导致生态系统氮素

的显著上升，河流反硝化过程的研究对解决河流氮污

染及全球氮循环失衡问题具有紧迫和现实的意义。目

前，反硝化的研究尚处于起步阶段，大流域尺度及全

球尺度上河流反硝化的研究、影响机制及测定方法仍

然是今后河流氮循环研究的重点和难点。

笔者认为，未来河流氮循环的研究可以从以下几

个方向深入开展。

（1）河流氮循环要与其他物理、化学和生物因子
相联系，研究反硝化作用的影响因子和发展趋势，其

次要从宏观尺度上建立反硝化的模型，在大量测量数

据的基础上建立从土壤、河流、近海到远海的反硝化

模型体系，从机理上研究反硝化作用与水文特征之间

的联系。

（2）河流氮循环和碳、磷等元素的循环是一个有
机的整体，它们之间的量化关系及各个元素循环的区

域特征等也是今后需要进一步研究和探讨的重点。

（3）分子生物学技术的建立和广泛应用使得将功
能微生物与环境效应有机结合成为可能，这对硝化和

反硝化作用机制及对氮循环的贡献研究和发展趋势

均具有十分重要的意义，但目前这方面的工作还很

少，有待研究者的深入探讨。

（4）探索新的途径，寻找新的方法仍然是今后河
流氮循环过程研究的重点和难点。

总之，水生生态系统厌氧氨氧化研究的不断拓展

和深入，给河流氮循环的研究，特别是河流脱氮机制

中对反硝化和厌氧氨氧化作用的研究带来巨大挑战。

基于分子技术和微生物基因组的测定技术，结合同位

素分析技术和质谱分析等手段，研究河流的脱氮机制

将是一个新的方向和突破。
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