
摘 要：为深入了解水体脱氮过程及机理，结合膜进样质谱（MIMS）和 15N同位素配对技术（15N IPT）测定太湖地区西部六条河流沉
积物的反硝化和厌氧氨氧化潜势，即将 15N标记的硝态氮和铵态氮加入到混匀沉积物的上覆水中进行培养，用 MIMS直接在线测定
培养过程产生的 29N2和 30N2。结果表明，用 MIMS测定 29N2和 30N2的产生速率是合适的，应用该方法在太湖地区西部研究河流的测
定值与已报道的相关研究结果具有可比性。河流沉积物反硝化和总脱氮潜势范围分别为（18.5依2.8）~（133.2依27.1）滋mol N·m-2·h-1

和（30.0依2.4）~（161.1依30.4）滋mol N·m-2·h-1，其中反硝化脱氮贡献率在（61.3依4.5）%~（83.2依2.1）%之间，二者都表现为由研究区域西
北部向西南部递减。河流沉积物厌氧氨氧化潜势范围为（10.4依2.3）~（28.0依4.4）滋mol N·m-2·h-1，其脱氮贡献率在（16.9依2.1）%~（38.7依
4.5）%之间，厌氧氨氧化脱氮贡献率的空间变化趋势与反硝化潜势相反。相关分析显示，沉积物的硝态氮和可溶性有机碳含量是研
究区域河流沉积物反硝化和厌氧氨氧化作用的关键影响因子。研究表明，MIMS和 15N IPT结合的方法避免了复杂的脱气步骤可能
带来的分析误差，同时具有测定直接、所需样品少以及测定速度快等优点，适用于淹水环境反硝化和厌氧氨氧化过程的同时测定，

在今后深入开展水体氮循环研究中具有良好的应用前景。研究区域河流沉积物脱氮过程存在显著空间异质性且脱氮过程以反硝化

作用为主，但厌氧氨氧化的脱氮作用也不容忽视。
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Abstract：We used membrane inlet mass spectrometry（MIMS）and 15N isotope pairing technique（15N IPT）to simultaneously measure deni原
trification and anammox in river sediments of Taihu Lake region. Homogenized sediment slurries were incubated with 15N-labeled NO -3 and
NH+4 amendments to determine the potential rates of denitrification and anammox. Production of 29N2 and 30N2 in slurries was determined us原
ing MIMS. Laboratory experiments showed that using MIMS to determinate the production rates of 29N2 and 30N2 was appropriate, and the
measured values for river sediments of Taihu Lake region were similar to those reported in other freshwater systems. The potential rates of
denitrification and total N removal in the sediments ranged from（18.5依2.8）~（133.2依27.1）滋mol N·m-2·h-1 and（30.0依2.4）~（161.1依30.4）
滋mol N·m-2·h-1, respectively, and were significantly higher in the northwest than in the southwest part of the Taihu Lake region. The contri原
bution of denitrification to the total N2 production was（61.3依4.5）%~（83.2依2.1）%. Potential anammox rates varied from（10.4依2.3）~
（28.0依4.4）滋mol N·m-2·h-1, and N removal by anammox accounted for（16.9依2.1）%~（38.7依4.5）% of the total N2 production. The spatial
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长期以来，反硝化一直被认为是水体去除无机氮

的唯一生物途径[1]。20世纪 90年代发现的厌氧氨氧
化反应打破了这一传统观念。厌氧氨氧化是指在厌氧

条件下，微生物直接以 NH+4作为电子供体，以硝态氮

或亚硝态氮作为电子受体将其中的氮转变成 N2的过
程[2]。目前国际上对海洋中厌氧氨氧化过程的研究已
经十分成熟，发现其在海洋氮循环中的脱氮贡献率可

高达 79%[3-8]，但目前国内外对淡水系统厌氧氨氧化
反应的研究偏少且多限于富营养化湖泊系统中[9-11]，
在淡水河流系统中，还很少报道。

大气中 N2背景值高达 79豫，要在这么高的背景
环境中直接测定反硝化和厌氧氨氧化的最终产物

N2，需要测定精度达到 0.1豫，而一般的方法很难达到
此要求[12]。另外，水生系统中氮循环的复杂过程以及
复杂多变的环境特征也加大了同时测定并区分反硝

化和厌氧氨氧化的难度。目前国际上用于测定并区分

反硝化和厌氧氨氧化的方法普遍是基于 15N同位素
配对技术（15N IPT）的使用[3-7，13]，其是指将 15N标记的
硝态氮或铵态氮加入到沉积物上覆水中，经过适当时

间的预培养，通过计算反应最终产物氮气及其同位素

组分（29N2、30N2）的比例从而达到区分不同脱氮机制的
目的。实验方法基本都是选取典型的水体或沉积物经

过适宜的厌氧培养后，通过一系列复杂的脱气过程，

然后用同位素比率质谱仪测定分析 29N2和 30N2的丰
度。复杂的脱气过程不仅增加了试验时间，同时加大

了样品被污染的可能性，从而限制了分析的精度[14]。
Trimmer等[15]发展了基于测定 15N-N2O的方法来同时
测定反硝化和厌氧氨氧化速率，在这个方法里 15N-
N2O被认为全部来自反硝化，从而推算出反硝化速率
及其比例，其余的认为来自厌氧氨氧化，这个方法同

样存在上述问题。美国马里兰大学的 Kana等[14]开发
的基于 N2颐Ar的膜进样质谱法（MIMS）可以直接测定
水样中的溶解性氮气，其测定精度可达 0.03豫，已被
认为是目前最具潜力的直接测定淹水环境脱氮产物

N2的方法[16-18]。但不足之处是 MIMS测定的是净 N2通

量，并不能区分不同的脱氮过程，比如反硝化和厌氧

氨氧化过程[17，19]。所以目前报道的基于 N2颐Ar测定的
水体反硝化速率应是水体的总脱氮速率，包括反硝化

和厌氧氨氧化过程。事实上 MIMS是装备有四极质谱
杆的膜进样质谱装置，其不仅可以精确测定水样中总

溶解性 N2，也可以测定气体的同位素组分（比如 18O2
和 15N2）[14]。MIMS可将测定水样中的溶解性气体分离
出来，直接进入质谱在线测定，可以避免由于复杂的

脱气步骤可能带来的分析误差。本实验结合 MIMS和
15N IPT测定河流沉积物反硝化和厌氧氨氧化潜势，即
通过 MIMS装备的半透性硅胶膜将溶解性气体从待
测水样中分离，在真空系统驱动下进入四级杆质谱在

线测定水样中 15N-N2（29N2、30N2），然后根据 29N2和 30N2
的产生比例计算沉积物中反硝化和厌氧氨氧化潜势，

具有测定直接、需要样品量少以及速度快的特点。

太湖地区西部分布着大量的入湖河流，其污染状

况和生态类型的不同直接影响着河流沉积物的脱氮

能力及其向太湖输入的氮量。本文选择太湖西部六条

河流，结合 MIMS和 15N IPT，测定河流沉积物反硝化
和厌氧氨氧化潜势。这一研究将有助于确定太湖地区

主要入湖河流沉积物的脱氮能力及其控制因子，为深

入理解流域氮素的迁移转化过程及其影响机制提供

理论依据。

1 材料和方法

1.1 样品采集和处理
本文选择太湖地区西部六条环湖河流进行研究，

自研究区域西北部向西南部依次为河南埂、殷村港、

乌溪港、合溪新港、杨家浦港和小沉渎港（图 1）。2013
年 5月采集殷村港和河南埂河流沉积物样品，8月采
集乌溪港、合溪新港、杨家浦港和小沉渎港河流沉积

物样品（采样点位置及沉积物理化性质见表 1）。每条
河流分别选定三个代表性采样点，用奥地利 Uwitec
无扰动沉积物采样器（PVC，内径 8 cm，高 30 cm）采
集每个样点 0~10 cm 3个原位沉积物和上覆水柱样，

variation of the percentages of anammox to total N2 production was opposite to that of potential denitrification. The contents of nitrate and
dissolved organic carbon in sediments were probably the main factors controlling denitrification and anammox. This study shows good appli原
cability of MIMS in combination with 15N IPT in simultaneous determination of denitrification and anammox rates in aquatic systems. Advan原
tages of this method include：reduced analytical errors by avoiding complicated gas extraction steps, no need of sample preparation, rapid
measurement, and small sample size. Our results indicate that potential rates of N removal in sediments show spatial variation and denitrifi原
cation is responsible for N removal but anammox should not be ignored.
Keywords：Taihu Lake region；membrane inlet mass spectrometry；15N isotope pairing technique；sediment；denitrification；anammox
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表 1 采样点位置及其上覆水和沉积物理化特性（均值依标准偏差）
Table 1 Sampling sites and physicochemical properties of surface water and sediments in sampled rivers（Values are means（SE），n=3）

注：NO-3 -N：硝态氮；NH+4 -N：铵态氮；TDN：总可溶解性氮；DOC：可溶解性有机碳。

采样时间 采样河流 经度 纬度
上覆水 沉积物

水温/益 NO-3 -N/mg·L-1 NH+4 -N/mg·L-1 DOC/mg·L-1 NO-3 -N/mg kg-1 NH+4 -N/mg·kg-1 TDN/mg·kg-1 DOC/mg·kg-1

2013年5月 河南埂 119.97毅E 31.47毅N 25 1.8依0.4 1.4依0.4 5.7依0.5 5.4依2.9 97.3依25.3 192.4依77.3 86.9依34.9
殷村港 119.96毅E 31.46毅N 25 2.6依0.1 3.1依0.3 5.6依0.6 3.0依0.4 125.8依10.5 170.2依26.5 65.3依7.0

2013年8月 乌溪港 119.87毅E 31.23毅N 29 0.5依0.5 0.4依0.2 12.5依3.0 1.3依0.3 118.8依61.7 128.4依67.2 28.3依11.1
合溪新港 119.94毅E 31.05毅N 29 0.1依0.0 0.2依0.1 10.6依0.5 0.8依0.3 133.8依98.0 144.8依92.1 46.7依19.5
杨家浦港 119.99毅E 30.99毅N 29 0.1依0.1 0.7依0.0 10.0依2.6 0.4依0.2 40.2依18.2 47.5依21.2 17.0依3.9
小沉渎港 120.11毅E 30.96毅N 29 0.2依0.2 0.6依0.3 7.0依0.4 1.1依0.3 94.9依75.5 101.7依76.6 31.0依15.1

柱底用橡胶塞密封。带回实验室后，采集的每条河流

的所有沉积物样品被混合均匀后用注射器注入培养

柱中，形成一个 10 cm高的沉积物柱样，培养柱上部
不密封，敞口垂直放置于装满去离子水的培养装置

（实验装置见文献[17]）中预培养 48~96 h。培养房间
温度需要调节至取样时实际水温。预培养结束后向培

养柱中（上覆水体积约为 1000 mL）分别加入 10 mL事
先配好的 10 mmol·L-1 15NH+4（99.29% 15N）、10 mmol·L-1
14NO -3和 10 mmol·L-1 15NO-3（99.19% 15N）的 N溶液，使
其形成三个不同的处理：淤 100 滋mol·L -1 15NH +4

（99.29% 15N）；于100 滋mol·L -1 15NH +4（99.29% 15N）+
100 滋mol·L-1 14NO -3；盂100 滋mol·L-1 15NO -3（99.19%
15N）。不同浓度的 N溶液加好后，用气密性橡胶塞密
封（保证没有顶空气体），重新放入培养装置中培养取

样，装置中水温要与原位采样时水温一致。开始取样

前要连接好进水管和出水管，进水管连接的不同 N
浓度溶液的补给瓶要放置于可以在重力作用下流出

的较高位置，其可以补充培养柱中上覆水由于取样损

失的水量，然后打开培养装置的可调速电机旋转下部

链接的磁棒，使沉积物培养柱顶部的磁转子以 14 r·

N

0 5 10 20
30毅45忆0义N

31毅0忆0义N

31毅15忆0义N

31毅30忆0义N

120毅45忆0义E120毅30忆0义E120毅15忆0义E120毅0忆0义E

图 1 太湖主要环湖河道及采样河流
Figure 1 Major surrounding rivers and sampling locations of Taihu Lake
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min-1转动，其可以模拟河流水体的流动也可以混匀
培养过程中产生的溶解性气体。取样时，需将出水管

插至细长的螺口取样瓶（7 mL，Labco Limited，UK）底
部，打开进水管的止水夹让水样在重力作用下缓慢注

入直至溢出，同时将出水管缓慢抽出，立即拧紧盖子

密封，避免空气污染水样，这即为 0 h样品，之后分别
在 2、4、6、8 h取样，每次样品均取三个重复。培养柱
中上覆水的体积约为 1000 mL，而取样瓶的体积为 7
mL，因此整个实验过程中每个培养柱中采取的全部
水样约为其上覆水体积的 10%。取样瓶注满水样后
立即用移液枪加入 20 滋L饱和 HgCl2以终止微生物
反应，然后马上密封。取好的样品可以放入 5 益冰箱
保存待测。

1.2 15N同位素配对法测定反硝化和厌氧氨氧化的原
理及计算

反硝化反应是在厌氧条件下反硝化细菌利用 NO-3
作为其合成能量时的最终电子受体，将 NO-3还原为
N2O和 N2的过程。反应过程如公式（1）所示：

NO-3寅NO-2寅NO寅N2O寅N2 （1）
厌氧氨氧化是不同于传统氮循环的新途径，是指

在厌氧条件下，微生物直接以 NH+4作为电子供体，以
NO-2作为电子受体，将其中的氮转变成 N2的过程。具
体反应过程见公式（2）：

NH+4 +NO-2寅N2+2H2O （2）
由反应过程公式可以看出，在厌氧环境下，反硝

化和厌氧氨氧化反应均产生氮气，但是机理存在差

异。反硝化反应由硝态氮经一系列中间反应产生氮

气，氮气的两个氮原子均来自 NO-3。厌氧氨氧化反应

由铵态氮和亚硝态氮分别作为电子供体和受体产生

氮气，氮气分子是由 NO-3和 NH+4各提供一个氮原子组

成。当进行 15N同位素示踪实验时，反硝化和厌氧氨
氧化反应的反应差异可以通过产生氮气中 28N2、29N2
和 30N2的组成得以体现。

本研究采用 Risgaard-Petersen 等 [13]的河口沉积
物厌氧氨氧化实验分析方法进行 15N同位素示踪实
验，共有三个处理：处理淤仅加 15NH+4是为了检测前期

预培养过程是否达到了实验所需的厌氧条件以及沉

积物本底的 14NO-3是否已经消耗完全。如果达到实验

所需的厌氧条件，则不会有耦合硝化-反硝化反应的
发生，从而观察不到 30N2累积；同样如果预培养过程
中沉积物本底的 14NO -3已经消耗完全，也观察不到
29N2的明显累积。处理于中，如果达到了实验所需的
厌氧条件，则不会有 30N2明显累积，而来自 15NH+4中的

15N和 14NO-3的 14N的拟合，会导致 29N2的明显累积，用
以证明厌氧氨氧化过程的存在。处理盂加入用 15N特
殊标记过的 NO-3，其和沉积物本底的 14NH+4在缺氧或

厌氧的环境下会发生反硝化和厌氧氨氧化反应。二者

的反应差异可以通过产生氮气中 28N2、29N2和 30N2的
组成得以体现，因此本处理可以用来检测样本的全部

脱氮潜势（包括反硝化和厌氧氨氧化）。

处理淤、于分别为对照反应，处理盂为正常反应，
样本的反硝化和厌氧氨氧化潜势通过各自氮气产生

量对时间的回归获得[4，10，13]，现以处理盂为例说明计算
过程。厌氧氨氧化过程产生的 N2是由 NO-3和 NH+4各

提供一个 N原子组成，因此处理盂中，厌氧氨氧化过
程只产生 28N2和 29N2，二者的量由加入的 15NO-3的比例

决定：

A 28=A total伊（1-FN），A 29=Atotal伊FN （3）
式中：A 28和 A 29分别表示厌氧氨氧化过程中各自 N2
的产生量，滋mol·L-1；FN 为 NO -3 中 15N 的比例（FN=
0.995），其计算公式为：FN=［（NO-3）a-（NO-3）b］

（NO-3）a
，下标字

母 a，b 分别表示添加 15NO -3后和添加 15NO -3前上覆水

中 15N丰度。反硝化过程产生的 N2均来自 NO-3，处理
盂中反硝化反应产生的 N2应包括 28N2、29N2和 30N2：

D28 =Dtotal 伊（1 -FN）2，D29 =Dtotal 伊2伊（1 -FN）伊FN，D30 =
Dtotal伊F2N （4）
式中：D28、D29和 D30分别表示反硝化过程中各自 N2
的产生量，滋mol·L-1。用 P29和 P30分别表示 MIMS测
得的各自 N2总量，滋mol·L-1，结合公式（3）和（4），且
D30=P30，从而可以得到：

Dtotal =P30伊F-2N （5）
D29=P30伊2伊（1-FN）伊F-1N （6）
A 29=P29-D29=P29-P30伊2伊（1-FN）伊F-1N （7）
A 28=A 29伊F-1N 伊（员原云N） （8）
叠加公式（7）和（8）可得：
A total =F-1N 伊[P29+2伊（员原云原员晕）伊P30] （9）
Dtotal和 A total分别为各样品中反硝化和厌氧氨氧

化反应的 N2产生量（滋mol·L-1）。将所得各样品N2产
生量与相应样品采集时间点进行线性回归，即可得到

该样品的反硝化和厌氧氨氧化潜势。

则反硝化和厌氧氨氧化各自的脱氮贡献率（Rd%
和 Ra%）可由下列公式计算得出：

Rd%= Dtotal
Dtotal +A total

伊100%，Ra%= A total
Dtotal +A total

伊100%
（10）
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1.3 氮气同位素组分的测定和计算

溶解性 15N-N2气体（29N2和 30N2）的信号值用膜进
样质谱仪测定（MIMS，Bay Instruments，Easton，MD，
USA）[14]。MIMS配备有法拉第检测器和二次电子倍增
检测器，在测定 29N2和 30N2时要打开二次电子倍增检
测器，其可以灵敏地捕捉到相对微弱的15N-N2粒子流
信号值。由于质谱系统长时间运行可能会有信号漂

移，需要通过Weiss气体溶解度方程[20]和间断测量标
准水样的离子流信号值进行质谱系统的漂移校正。标

准水样制备的方法是用去离子水配制与待测水样一

致盐度的溶液约 600 mL，装入 1 L圆底烧瓶后浸没与
培养水温一致的恒温水浴中，用浸过去离子水的海绵

塞住瓶口以维持 100%的湿度，然后调节转子搅拌标
准水样使其达到完全气液平衡，一般约需 3 h，具体制
备方法及装置见文献[17]。具体校正原理如下[21]：由于
大气中 N 的 15N 同位素的自然丰度是 0.003 65
（0.365豫），因此理论上 29N2颐28N2和 30N2颐28N2比率分别
应为 7.32伊10-3和 1.34伊10-5。当测定一定培养温度下
达到水气平衡的标准水样时，28N2在培养温度下的理
论值可由 Weiss气体溶解度方程[20]计算得到，而 29N2
的理论值等于 7.32伊10-3伊28N2的理论值。因此，28N2和
29N2信号值的校正系数可以直接用其理论值除以标
准水样的实测值获得，二者的校正系数应很接近。

MIMS运行过程中 N2和 O2反应会产生 NO+，因此仪
器中可能会有高 mass30背景值存在，从而导致 30N2颐
28N2比率常常高于预期的 1.34伊10-5。假定 28N2和 29N2
的校正系数适合 30N2的校正系数计算，取二者的平均
值作为 30N2的校正系数。综上，29N2和 30N2浓度的计算
公式如下：

C（29N2or 30N2）（滋mol·L-1）=（IC29，30 (sample)-IC29，30 (standard )）
伊F （11）

这里的 IC29，30 (sample)表示样品中 29N2和 30N2实测值，
IC29，30(standard)表示标准水样 29N2和 30N2的实测值，F是
29N2和 30N2的校正系数。
1.4 环境因子和统计分析

每次采取河流沉积物样品时，同时用便携式多参

数测定仪（Hach Company，Loveland，CO）测定各个采样
点水体温度（益）、pH、溶解氧。另外，同时采集约 200
mL水样，带回实验室后过滤（0.7 滋m），测定 NO -3 -N、
NH+4-N和可溶性有机碳（DOC）。沉积物 NO-3-N、NH+4-N、
可溶性总氮（TDN）采用 2 mol·L-1 KCl浸提、过滤后用流
动分析仪（Skalar Analytical，Breda，The Netherlands）测
定，DOC用去离子水浸提、离心、过滤后采用 TOC分析

仪测定（Analytik Jena AG，Germany）。
1.5 统计分析

应用单因素方差分析（ANOVA）结合最小显著差
法（LSD）对不同采样点，不同河流的平均反硝化、厌
氧氨氧化和总脱氮潜势进行差异显著性分析。采用一

元线性回归法分析反硝化、厌氧氨氧化和总脱氮潜势

与不同环境因子的相关性。数据统计分析采用 SPSS
19.0（USA）软件，作图应用 SigmaPlot 12.0（USA）软件。
2 结果与讨论

2.1 15N同位素实验
本试验中，3种处理形式所得 29N2和 30N2气体产

生量随时间变化的情况如图 2所示，其与先前报道
的海洋和淡水系统中的相关研究一致[4，10，13，22]。只添加
15NH+4的培养处理中没有检测到 29N2和 30N2的积累，表
明前期预培养过程中其中硝酸盐消耗殆尽。添加
15NH+4 +14NO-3后我们可以观测到 29N2的显著积累，但并
没有 30N2积累，表明该处理形式中确实存在厌氧氨氧
化反应且具有一定活性，与已报道的海洋和淡水环境

沉积物厌氧氨氧化过程类似[4，10，13，22]。15NO-3培养处理

中，29N2和 30N2浓度随着时间变化明显地增加（图 2），
表明样品中厌氧氨氧化和反硝化过程的发生。30N2浓
度的累积明显高于 29N2，可见反硝化的反应强度要高
于厌氧氨氧化。

2.2 沉积物反硝化和总脱氮潜势
研究区域河流沉积物总脱氮潜势范围为（30.0依

2.4）~（161.1依30.4）滋mol N·m-2·h-1，表现出较强的空
间异质性，自太湖地区西北部向西南部递减（图 3）。
张波等[23]用 15N同位素配对法测定了太湖流域江苏和
上海境内主要河流沉积物的脱氮作用，发现夏季河流

总反硝化速率在 0~167.9 滋mol N·m-2·h-1之间，与我
们的测定结果较为接近。同样采用 15N 同位素法，
Pind等[24]测定了丹麦东部 Gelb覸k河流沉积物的反硝
化速率，发现沉积物的反硝化速率在 0~750 滋mol N·
m-2·h-1之间，与本研究所测定的总脱氮潜势具有可比
性。由于丹麦 Gelb覸k河水体硝态氮浓度变化范围约
为 0.6~7.3 mg·L-1，远高于本研究区域河流（0.1~2.6
mg·L-1，表 1）。因此这可能是 Pind等[24]的测定结果高
于本研究河流沉积物总脱氮潜势的原因。

我们的研究结果显示河流沉积物反硝化潜势范

围为（18.5依2.8）~（133.2依27.1）滋mol N·m-2·h-1，其占总
氮气产生量的（61.3依4.5）%~（83.2依2.1）%，表明了研
究区域河流沉积物脱氮活动以反硝化作用为主。河流
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图 3 不同采样河流沉积物反硝化、厌氧氨氧化和总脱氮潜势
（均值依标准偏差）

Figure 3 Potential rates of denitrification，anammox and total
nitrogen removal in sediments from different rivers

[Error barsrepresent SE of the mean（n=3）]
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图 2 15NH+4、15NH+4 +14NO-3和 15NO-3三个不同的处理中 29N2和 30N2产生量随培养时间的变化（以河南埂为例）
Figure 2 Production of 29N2 and 30N2 in sediment slurries sampled from Henangeng River under treatments with

15NH+4，15NH+4 +14NO-3，and 15NO-3
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沉积物反硝化潜势的空间变化与总脱氮潜势一致，都

表现为河南埂最高、合溪新港最低，由流域西北部向

西南部递减（图 3）。研究区西北部河流水层和沉积物
的硝态氮和总氮含量都远大于西南部河流（表 1），因
此西北部河流相对较高的底物浓度可能提供了更有

利于反硝化细菌活动的生境。有关沉积物反硝化过程

研究表明沉积物氮含量与沉积物反硝化速率有着显著

的正相关关系[23，25]。本研究也观测到了沉积物 NO-3 -N
含量与反硝化和总脱氮潜势呈现显著的正相关关系

（图 4a、图 4b）。由于反硝化的发生需要有机质提供电
子供体，因此有机质含量的高低往往也是反硝化的另

一个主要限制性因子，已有大量的文献报道沉积物有

机质含量与反硝化速率呈显著的正相关关系[26-28]。本
研究中，沉积物 DOC含量也与总脱氮（图 4d）和反硝
化潜势（图 4e）呈显著正相关关系，而其他环境参数

经相关分析发现与反硝化潜势的关系并不显著。因此

沉积物 NO -3 -N和 DOC含量很可能是研究区域河流
沉积物总脱氮和反硝化潜势空间变化的关键影响因

子。

2.3 河流沉积物厌氧氨氧化潜势
我们前期已对殷村港河流进行了近一年的研究[21]，

发现殷村港河流沉积物中存在厌氧氨氧化菌且其

16S rRNA基因序列隶属于 Candidatus Kuenenia，Can原
didatus Jettenia和 Candidatus Scalindua，其中 C. Kue原
nenia是厌氧氨氧化细菌群落的优势种，这一研究证
实了太湖地区淡水河流系统中厌氧氨氧化菌存在。本

研究结合 MIMS和 15N IPT测得河流沉积物厌氧氨氧
化潜势范围为（10.4依2.3）~（28.0依4.4）滋mol N·m-2·h-1，
其占总氮气产生量的（16.9依2.1）%~（38.7依4.5）%（图
3、图 5）。基于 15N同位素配对技术，Moore等[29]对加拿
大一氮污染的地下水系统研究发现，其厌氧氨氧化

脱氮贡献率为 18%~36%；在日本富营养化湖泊 Lake Ki原
taura[9]，也发现其厌氧氨氧化脱氮贡献率可高达 40%，
这些研究结果与我们的测定值具有一定可比性。

研究区域河流沉积物厌氧氨氧化潜势也存在着

明显的空间异质性但规律性不明显（图 3），然而厌氧
氨氧化过程在整个脱氮过程中所占的比率范围表现

出与反硝化潜势相反的空间变化趋势，即自西北向西

南递增（图 5）。有关海洋沉积物厌氧氨氧化研究发
现，在高有机碳的沉积物环境下，以氨氮为电子供体、

亚硝酸盐为电子受体的厌氧氨氧化过程与有机碳作

为电子供体的反硝化过程竞争时，并不能获得竞争优

势 [5，7-8]，可见，沉积物有机碳含量影响着厌氧氨氧化
过程。本研究中，河流沉积物 DOC含量与厌氧氨氧化
脱氮贡献率呈显著负相关关系（图 4f），也验证了这一
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图 5 不同采样河流沉积物厌氧氨氧化脱氮贡献率
（均值依标准偏差）

Figure 5 Percentages of anammox to total N2 production in
sediments from different rivers

[Error bars represent SE of the mean（n=3）]

图 4 沉积物硝态氮含量与沉积物反硝化（a）和总脱氮潜势（b）相关性；沉积物铵态氮含量与沉积物厌氧氨氧化潜势（c）相关性以及
沉积物 DOC含量与沉积物反硝化（d）、总脱氮潜势（e）和厌氧氨氧化脱氮贡献率（f）相关性（n=6）

Figure 4 Relationships between NO-3 -N contents in sediments and（a）potential denitrification rates and（b）potential total nitrogen removal
rates，between NH+4 -N contents in sediments and（c）potential anammox rates，and between DOC contents in sediments and（d）potential

denitrification rates，（e）potential total nitrogen removal rates，and（f）relative contribution of anammox to total N2 production（n=6）

点。研究区西北部河流相对较高的底物浓度和DOC
含量增强了反硝化活动，虽然反硝化过程释放出的

NO-2量也不断增多，也进一步刺激了厌氧氨氧化活

动，但反硝化活动增加的强度大于厌氧氨氧化，致使

厌氧氨氧化在河流沉积物氮素循环中的贡献率反而

有所降低，从而导致本实验中厌氧氨氧化脱氮贡献率

的空间变化表现出与反硝化潜势相反的变化趋势。

研究区河流沉积物铵态氮含量远高于硝态氮含

量（表 1），但经相关分析发现沉积物铵态氮含量并不
制约着厌氧氨氧化活动（图 4c），由于厌氧氨氧化反
应体系中铵态氮与硝酸盐是 1颐1的摩尔比例关系[4，10]，
因此推断研究区河流沉积物铵态氮含量并不是厌氧

氨氧化反应的限制性因子。

2.4 测定方法评价
理论上 29N2颐28N2和 30N2颐28N2比率分别应为 7.32伊

10-3和 1.34伊10-5，但实际测定中，如果待测水样中存
在 O2，MIMS运行过程中 N2和 O2反应会产生 NO+，从
而导致质谱仪中 mass30 高背景值的存在而使 30N2颐
28N2比率高于理论值。本实验中，沉积物已完全浸没
入上覆水中预培养 48~96 h，以保证厌氧氨氧化必需
的厌氧条件。在此条件下，应没有或很少有氧气存在

影响 30N2的测定。我们课题组先前已用两组平行的处
理验证了这个假设的成立[21]，即分别加入 10 mL事先
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配好的 10 mmol·L -1 14NO -3 和 10 mmol·L -1 15NO -3
（99.19% 15N）的 N溶液到沉积物的上覆水中（上覆水
体积约为 1000 mL）使其最终浓度分别为 100 滋mol·
L-1 14NO-3和 100 滋mol·L-1 15NO-3（99.19%15N），然后用
MIMS测定 28N2、29N2和 30N2浓度随时间的变化。结果
表明[21]，添加 14NO -3处理中几乎检测不到 30N2信号值
且其并不随培养时间而发生变化；相比之下，在 15NO-3
处理中，30N2信号值与培养时间呈显著的线性关系。
虽然在 14NO-3处理中，30N2颐28N2比值高于预期理论值，
但与 15NO -3处理相比，30N2颐28N2 比率非常低（15NO -3和
14NO-3处理在 8 h培养时间内30N2颐28N2的比率范围分别
为 7.43伊10-5~1.98伊10-3和 8.07伊10-6~2.90伊10-5），可见
质谱仪产生的 NO值并不影响测定 30N2的产生速率，
用 MIMS测定 29N2和 30N2的产生速率是合适的。

MIMS可以直接在线测定水样中的溶解性氮气及
其同位素组分，从而避免了复杂的脱气步骤可能带来

的分析误差，同时具有测定速度快（每小时测定约 20~
30个样品）和所需样品量少（小于 10 mL）的优点[14，17-19]。
应用该方法在太湖地区西部研究河流可观测到明显

的反硝化和厌氧氨氧化过程，且测定值与已报道的相

关研究的测定结果具有可比性[23-24，29]。

3 结论

我们的研究表明，本文所建 MIMS和 15N IPT结
合的方法避免了复杂的脱气步骤可能带来的分析误

差，同时具有测定直接、所需样品少以及测定速度快

等优点，适用于淹水环境反硝化和厌氧氨氧化过程的

同时测定，在今后深入开展水体氮循环研究中具有良

好的应用前景。测得河流沉积物反硝化和总脱氮潜势

范围分别为（18.5依2.8）~（133.2依27.1）滋mol N·m-2·h-1

和（30.0依2.4）~（161.1依30.4）滋mol N·m-2·h-1，其中反硝
化脱氮贡献率在（61.3依4.5）%~（83.2依2.1）%之间，二
者都表现出较强的空间异质性，自太湖流域西北部向

西南部递减。河流沉积物的厌氧氨氧化潜势范围为

（10.4依2.3）~（28.0依4.4）滋mol N·m-2·h-1，其脱氮贡献率
在（16.9依2.1）%~（38.7依4.5）%之间，表明研究区域河
流沉积物脱氮活动以反硝化活动为主，但厌氧氨氧

化的脱氮作用也不容忽视。相关分析显示，沉积物

NO -3 -N 和 DOC含量很可能是研究区域河流沉积物
脱氮过程空间异质性的主要影响因子。
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