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骆马湖泥-水界面磷铁硫原位同步变化特征 
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摘要：利用薄膜梯度扩散(DGT)原位采样装置获取了骆马湖全湖 8 个典型湖区泥-水界面(SWI)活性磷(P)、铁(Fe)、硫(S)垂向分布信息,据此定量估算

三者交换通量.结果表明,骆马湖沉积物剖面 P、Fe、S浓度范围分别为 0~2.05, 0~11.10和 0.01~0.63mg/L,并在微小尺度呈高度空间异质性.在水平方向

上活性 P、Fe 主要表现为西北湖区高于东南湖区,而活性 S 则未表现出明显的分布规律;就垂直剖面而言,活性 P、Fe、S 自界面向下呈升高趋势,并在

60mm深度内出现峰值,且活性 P和 Fe剖面呈明显的同步变化特征;活性 P、Fe在多数点位具有显著的正相关性(r>0.65, P<0.01),且各采样点沉积物中

的总铁与总磷比值[w(∑Fe)/w(∑P)]均高于 15,这表明 Fe的地球化学循环过程对于骆马湖内源磷释放起重要控制作用; 8个采样点样品中活性 P、Fe、

S交换通量分别为 0.066~0.698, 1.671~5.592和 0.007~0.071mg/(m2·d),表明 P、Fe、S由沉积物向水体释放.西北湖区表现出较高的 P通量和活性 P浓度,

这可能会增加南水北调过程中水质污染的风险,应予以重视.以上结果支持了 P、Fe耦合释放机制,明确了骆马湖 SWI的活性 P、Fe、S迁移特征. 
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In situ and combined variations of phosphorus, iron and sulfur across the sediment-water interface of Lake Luoma. LIN 

Jian-yu1,2, SU Ya-ling1, HAN Chao1*, TANG Hao3, WANG Zhao-de1, XU Di1, KE Fan1 (1.State Key Laboratory of Lake Science and 

Environment, Nanjing Institute of Geography and Limnology, Chinese Academy of Sciences, Nanjing 210008, China；2.University 

of Chinese Academy of Sciences, Beijing 100049, China；3.CCCC Shanghai Dredging Co. Ltd., Jiangsu Traffic Construction 

Engineering Branch, Nanjing 210000, China). China Environmental Science, 2021,41(12)：5637~5645 

Abstract：This study firstly obtained 8 typical profiles of labile phosphorus (P), iron (Fe), and sulfur (S) in the sediments of Lake 

Luoma using the in situ, diffusive gradients in thin films (DGT) technology, and then quantitatively calculated the combined fluxes of 

P, Fe and S across the sediment-water interfaces (SWI). Our results demonstrated that highly heterogeneous distributions of 

DGT-measured labile P, Fe and S in the sediment profiles, with the concentration ranges from 0 to 2.05mg/L, 0 to 11.10mg/L and 

0.01 to 0.63mg/L, respectively. Generally, the concentrations of labile P and Fe in the northwest lake area were higher than those in 

the southeast lake area, while the variations of labile S showed no significant regularity. For all the profiles collected, the variations 

of labile P, Fe, and S exhibited a similar shape reflected by downward increases in concentration with sediment depth, and appear 

concentration peaks were observed within 60mm depth. Moreover, there was a significant positive correlation(r>0.65, P<0.01) 

between labile P and Fe, and the ratio of total iron to total phosphorus [w(∑Fe)/w(∑P)] was higher than 15, which disclosed that the 

geochemical cycle of Fe played an important role in controlling the release of endogenous phosphorus in Lake Luoma; The fluxes of 

labile P, Fe and S across the SWI were 0.066~0.698mg/(m2·d), 1.671~5.592mg/(m2·d) and 0.007~0.071mg/(m2·d), respectively, 

indicating that P, Fe and S of Lake Luoma were released from sediments to water. It may increase the risk of water pollution during 

the South-to-North Water Diversion and accordingly should be taken seriously. The above results supported the coupled release 

mechanism of P and Fe, and clarified the migration characteristics of active P, Fe and S in SWI of Lake Luoma, providing reference 

and theoretical basis for water quality control of Luoma Lake. 

Key words：sediment-water-interface (SWI)；phosphorus-iron-sulfur cycle；in situ；high resolution；exchange flux；diffusive gradients 

in thin-films (DGT) 

 

泥-水界面(SWI)作为陆地表层系统最重要的

环境界面之一,是湖泊中控制物质分配、输移、消减

和转化等行为的关键带,几乎所有的水环境污染和

生态风险问题均与 SWI 过程或效应有关
[1]

.因此,对

SWI 物质流过程的研究,被认为是深入和系统地了

解水生态系统变化,乃至其结构和功能响应的切入

点之一.SWI 是一个复合污染体系,界面过程由两种

及以上污染物和多因素耦合作用形成,共存的污染 
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物在地球化学行为上密切相关并相互影响
[2]

.了解

化学物质在沉积物中的分布对于理解目标元素的

潜在环境行为非常重要. 

磷(P)、铁(Fe)、硫(S)等生源要素是湖泊生态

系统物质和循环的重要部分,尤其是在湖泊环境质

量演化和生命过程中扮演重要作用
[3]

.其中 P 对水

体营养状态和生态系统结构发挥着十分关键的调

控作用
[4]

;Fe 是最普遍的氧化还原敏感金属,研究
[5]

提出的铁-磷耦合机制认为:在好氧条件下,FeO(OH)

对无机磷有着较强的吸附能力,在厌氧条件下,伴随

着 FeO(OH)的还原溶解,吸附的磷会被释放出来,因

此 Fe的形态转化对于磷在水中的丰缺程度有着关

键调控作用
[4]

;过量的可溶性硫化物对水生生物有

毒 ,并且硫化物影响金属的循环过程及生物有效

性  

[6]
.由上可知,沉积物中 P、Fe、S循环过程的相互

作用会影响它们各自的流动性和可利用性.然而由

于 SWI 具有强烈的交换特征,环境敏感元素(P, Fe, 

S)在空间分布上存在很大差异
[3]

,因此原位高分辨

获取其空间分布信息是深入研究三者耦合关系的

关键.以往多数研究都是基于界面破坏性的异地分

析方法,从湖底采集沉积物柱样,然后脱离原位后进

行分层和离心获取间隙水,这很容易改变样品的原

始特性,从而造成较大的分析误差
[7]

.DGT技术是一

种以 Fick 第一定律为基础的原位被动采样技术
[8]

,

能够最大限度的减小传统采样存在的操作繁琐、分

析误差较大等缺点,并且该技术在原位、高分辨等

方面也具有独特优势  

[9]
,目前已被广泛应用于水

体、沉积物和土壤中活性元素含量的测定
[10]

;近些

年快速兴起的复合 DGT (如 ZrO-Chelex 和

ZrO-AgI 等)更是提高了该技术同步获取多种目标

分析物的能力
[9,11]

,这使其成为研究关键元素生物

地球化学过程的有力工具. 

骆马湖作为江苏省四大淡水湖泊之一,当前已

成为一个兼具水库、防洪、灌溉、航运、渔业以及

旅游业的大型综合性湖泊,是南水北调东线沿线城

市重要的饮用水和工农业用水水源地,其水质质量

状况极为重要
[12]

.近些年,由于非法采砂、围网养殖

等入湖污染增加的影响,骆马湖水体已处于中度营

养化状态
[13]

.目前针对骆马湖的研究多基于分辨率

较低且破坏式采样方式研究沉积物或水体中氮

(N)\P 营养盐、重金属等污染物时空分布特征
[12,14]

,

尚未见到关于骆马湖 SWI活性 P、Fe、S同步变化

规律及空间分布的系统报道.本研究利用 DGT 多物

质同步获取技术,结合 CID 技术和二维切片-提取-

微量比色方法,在国内首次精细获取骆马湖全湖不

同点位 SWI活性 P、Fe和 S的同步空间变化信息,

并同时测定了沉积物中的总磷 (TP)和 Fe,探讨

P-Fe-S 耦合循环过程及迁移转化机制,以期为阐明

沉积物内源磷释放机制以及骆马湖水质治理预控

提供参考. 

1  材料和方法 

1.1  研究区域概况 

骆马湖(34°00′~34°11′N,118°06′~118°18′E)位于

江苏省北部,京杭大运河中段,北面通过中运河与山

东南四湖相连,南与洪泽湖相连,继而与长江水系相

通.该湖长约 27km,最大宽约 20km,平均宽约 9.63km,

水域面积达 375km
2
,容积约 9.18 亿 m

3
,年换水次数

在 10 次左右,是典型过水型湖泊.入湖河流主要有

沂河水系、南四湖水系和邳苍地区共 40 多条支流,

多集中于西北部湖区.出湖河流主要有 3 处,一经嶂

山闸入新沂河,一经皂河闸入中运河,一经洋河滩闸

入六塘河. 

1.2  样品采集与处理 

综合考虑骆马湖的地理地貌、围网养殖、采砂、

入湖/出湖河流等实际情况,本研究在入湖处(LM3、

LM4、LM5、LM6)、出湖处(LM1、LM7、LM8)及

湖心(LM2)附近共选取了 8个采样点,具体位置如图

1所示,其中入湖河流接纳上游城市污水,LM3、LM4

及 LM5位于养殖区附近,LM2周围有少量水生植物

分布.于 2019年 4月,选择风浪较小天气,利用重力式

柱状采泥器(φ90mm ×500mm)采集 30~35cm之间深

度的沉积物柱芯,将采集的柱芯包裹黑色塑料袋并

运回实验室,采样及运输过程中尽量保持沉积物柱

芯顶部悬浮层不受扰动,无损失且界面清晰.用抓斗

式采样器采集表层沉积物,样品分别放在酸洗过的

聚乙烯塑料袋中,然后转移到实验室−20℃保存作进

一步分析. 

1.3  室内模拟培养实验 

将采集的骆马湖沉积物柱样置于流动培养装

置内,在与原位温度相近的条件(平均温度为 15.7 )℃

下进行静态释放模拟培养.预先稳定 72h 确保柱样
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沉积物及上覆水界面达到一个动态平衡. 

 
图 1  骆马湖地理位置及采样点位分布 

Fig.1 The location of Lake Luoma and sampling sites 

1.3  DGT原位监测装置的制备 

本研究中采用两种 DGT 技术,即 ZrO-Chelex 

DGT(同步测定 P和 Fe)和 AgI-DGT(测定 S),均由固

定膜、扩散膜、滤膜和固定外壳载体(2.5cm×18cm)

四部分组成.其中,ZrO-Chelex 和 AgI 两种固定膜的

制备参照Xu等
[15]
和Ding等

[11]
描述的方法,扩散膜采

用聚丙烯酰胺根据 Zhang等
[16]
的方法制备,步骤如下:

在固定外壳的底板上从下到上依次叠加放置

ZrO-Chelex或 AgI固定膜、扩散膜、滤膜(Whatman, 

0.45μm pore size),轻轻赶出膜之间的气泡后,盖上盖

板固定 ,最后将组装好的装置浸泡在浓度为

0.01mol/L的 NaCl溶液中并连续充氮气 16h后备用. 

1.4  DGT装置的应用 

使用时,将 ZrO-Chelex DGT和 AgI-DGT背对

背并联后缓慢投放至预培养 72h 的柱状沉积物中,

其中约 2cm 暴露于上覆水中;待平衡 24h 后,取出

DGT 装置,然后用超纯水冲洗掉附着物,防止保存过

程中渗透和再吸附影响.冲洗数次后,将DGT装置拆

解,并取出DGT固定膜,快速装入湿润封口袋中密闭

冷藏保存,待进一步分析. 

DGT测定活性 P、Fe和 S浓度分析方法主要参

考文献[3].回收后的 ZrO-Chexlex 固定膜利用陶瓷

分割器按照 4mm 精度进行分层,然后将得到的切片

依次浸没于 1.0mol/L的HNO3中 24h以提取膜上吸

附的 Fe;浸没于超纯水 2h以除去膜上残留的 HNO3

洗脱液;浸没于 1.0mol/L 的 NaOH 中以浸提固定膜

吸附的 P.提取液中的 P 和 Fe 浓度利用 Epoch 超微

量微孔板分光光度计(美国 BioTeK 公司)进行微量

比色测定
[17]

.DGT 中活性 S 的浓度主要通过电脑密

度成像计量技术(CID)确定
[11]

. 

1.5  沉积物中 TP和 Fe的测定 

沉积物样品中的 TP和 Fe浓度根据《湖泊沉积

物调查规范》
[18]
的描述进行测量.对于 TP测量,称取

0.25g沉积物和 2g NaOH至镍坩埚中,于马弗炉中加

热至 400℃,反应结束后用 3mol/L H2SO4和去离子

水清洗坩埚,然后用钼蓝分光光度法测定;重金属采

用氢氟酸-高氯酸-硝酸联合微波消解法提取重金

属 ,然后通过电感耦合等离子体质谱仪(ICP-MS, 

Thermo Fisher Scientific)分析. 

1.6  数据处理 

1.6.1  DGT测定活性 P, Fe和 S浓度计算 根据公

式(1)得到 DGT 测定出的污染物浓度 CDGT (mg/L). 

 
DGT

M g
C

D A T

×Δ
=

× ×
 (1) 

式中:M是DGT中目标分析物的累积量, mg;Δg是扩

散膜和滤膜的总厚度,cm;D 是目标物质在扩散膜中

的扩散系数,cm
2
/s;A是DGT装置的窗口面积, cm

2
;T

是放置时间,s. 

1.6.2  泥-水界面交换通量估算 SWI 活性 P、Fe

和 S 的净交换通量(F)可根据 Fick 第一定律进行估

算
[11]

,公式为(2): 

 s w

s w s w

s w

( ) ( )
c c

F F F D D
x x

φ
∂ ∂

= + = − + −
∂ ∂

 (2) 

式中:F 为 SWI 处的物质交换通量,mg/(m
2
·d);Fs 和

Fw分别为沉积物和上覆水中的扩散通量,mg/(m
2
·d); 

s s
/C x∂ ∂ 和 w

w

c

x

∂

∂
分别表示沉积物和上覆水中的浓度

梯度,其中,c (mg/L)为离子浓度,x(cm)为沉积物深度.Ds 

(cm
2
/s)为沉积物中物质扩散系数,可以由水中分子扩

散系数Dw和表层沉积物孔隙度(φ)计算得出 

[15,19]
. 

1.6.3  数据处理与分析 全文数据利用 Origin 

9.0 软件绘图 ,统计分析采用 SPSS 23 软件 ,对

DGT测定活性 P、Fe、S相互关系进行了 Pearson’s
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相关性分析. 

2  结果与分析 

DGT测定的活性 P、Fe和 S分布信息同步变化

特征如图 2 所示.很明显,所有点位沉积物剖面活性

P、Fe、S浓度分布呈剧烈的波动变化,尤其是在 SWI

附近,总体上三者浓度在垂向上表现出随着深度的

增加而增加趋势. 

  

深
度
(c
m
) 

深
度
(c
m
) 

 

图 2 泥-水界面活性 P、Fe和 S剖面分布 

Fig.2 Distributions of the labile P, Fe and S across the SWI 

2.1  骆马湖不同位点 SWI活性 P空间分布信息变

化特征 

骆马湖沉积物剖面活性 P 浓度范围为 0~ 

2.05mg/L,在垂直分布上,上覆水中活性 P 浓度总体

比较稳定,平均值为 0.15mg/L;表层 0~6cm段间隙水

活性 P 波动较为剧烈,而后随着深度的增加,活性 P

含量呈下降趋势且逐渐稳定,且活性 P 的浓度峰值

均出现在 SWI以下 2~4cm或 6~8cm附近.就水平分

布而言,取各点位沉积物中活性 P 平均浓度进行比

较,结果表明骆马湖西北湖区沉积物中(LM3, LM4, 

LM5, LM6)活性 P的浓度(1.00±0.39)mg/L明显高于

东南部湖区(LM1, LM2, LM7, LM8)的活性 P浓度

(0.215±0.145)mg/L,其中活性P平均浓度最高点位于

沂河入湖口附近(LM3). 

2.2  骆马湖不同位点 SWI活性 Fe空间分布信息变

化特征 

骆马湖沉积物剖面活性 Fe 浓度范围为 0~ 

11.10mg/L,在垂直分布上与活性 P有着类似的趋势,

在 SWI 以 0~6cm 段会出现典型的峰值,其中 LM2~ 

LM6的活性 Fe浓度在界面下 0~2cm内即达到较高

水平.同样对各点位沉积物中活性 Fe 浓度做均值处

理进行比较,结果表明骆马湖沉积物中活性 Fe 浓度

较高点主要位于沂河和中运河 (北 )入湖口附近

(LM3, LM6),其活性 Fe浓度高出其它采样点 2~4倍. 

2.3  骆马湖不同位点 SWI活性 S空间分布信息变

化特征 
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骆马湖沉积物剖面活性 S 浓度含量范围为

0.01~0.63mg/L,尽管其含量整体处于较低水平,但在

SWI以下亦表现出一定的波动性,除 LM7外,其余点

位均呈现先增大后减小的趋势;并且与 P、Fe浓度垂

向分布图对比可以发现,在活性 S 高值区形成的位

置,P、Fe 浓度也会出现一个高值.就水平分布而言,

骆马湖沉积物中活性 S含量最高值出现在六塘河出

湖口附近(LM8),最低点出现在湖心区域(LM2),未表

现出明显的空间差异性. 

3  讨论 

3.1  骆马湖 SWI活性 P, Fe, S空间分布规律 

由图 2可知骆马湖沉积物剖面上活性 P、Fe和

S浓度呈现剧烈的波动,这表明沉积物活性 P、Fe和

S分布具有明显的异质性,该结果进一步强调了高分

辨监测技术的必要性.尽管如此,在沉积物中三者变

化趋势呈明显的一致性,随着深度的增加三者的浓

度逐渐增加,并且在 SWI 以下相近的位置出现峰值,

这与先前在巢湖
[3,20]
、太湖

[21]
、淡水河

[22]
沉积物剖

面 P、Fe和 S浓度分布特征研究结果相似.峰值表明

该位置孔隙水中目标活性元素浓度骤然增加或沉

积物释放目标活性元素能力增强
[10]

.以往研究表明,

局部有机质的强烈降解被认为是氧化铁还原溶解

和局部磷高浓度释放的主要原因
[22-23]

;活性 S 高值

区的形成可能与该处硫酸盐还原菌的规模增殖有

关 ,硫酸盐还原菌可以将硫酸盐还原为可溶性

硫  

[11,24]
.在表层沉积物中,厌氧环境以及较为丰富的

新鲜有机质为铁还原细菌和硫酸盐还原细菌提供

了适宜的生长环境,Fe
3+
和 SO4

2-
作为电子受体被还

原为 Fe
2+
和 S

2-
,铁结合磷也伴随铁氧化物的溶解而

被释放到间隙水中
[25]

,这可能是沉积物剖面中呈现

出活性 P、Fe、S 峰值的重要原因. 

通过对各点位沉积物中活性 P浓度均值进行比

较可以发现,骆马湖沉积物活性 P 浓度主要表现为

西北湖区高于东南的趋势.骆马湖西北湖区有中运

河及沂河客水汇入(LM3, LM6),而这两条河流接纳

上游排污;加之围网养殖和圈圩(LM4, LM5)影响,因

此活性 P 浓度较高的点位集中于西北湖区.在唐金

玉等
[13]
和胡婷婷等

[14]
的研究中,骆马湖水体 TP 和

DRP 也表现出同样趋势.然而在王永平等
[26]
关于骆

马湖沉积物中 TP 含量的研究中却发现湖心区域表

现出更高的浓度,这表明仅考虑 TP含量并不能准确

反映 P 在沉积物中的潜在迁移性,因此对研究区域

沉积物中 P的活性组分及其相关的再活化机制进行

深入研究十分必要.活性 Fe总体上与 P的分布类似,

但受入湖河流的影响更为明显,在中运河及沂河入

湖口附近明显表现出更高的浓度.骆马湖沉积物剖

面活性 S 含量则整体处于较低水平,与南淝河相关

研究结果接近,但明显低于太湖发生湖泛时水体的

相关研究结果
[3]

.已有研究表明硫酸盐还原供体不

足是造成淡水中活性 S 含量较低的主要原因 

[24,27]
.

此外,在缺氧环境下,微生物会利用其它氧化剂进行

无氧呼吸,且电子受体优先顺序依次为溶解氧、硝酸

根离子、高价态铁锰、硫酸根离子
[28]

.骆马湖的活性

Fe/S高达 85,这意味着 SO4
2-
在竞争电子中可能处于

劣势,从而也会抑制 S
2-
的积累. 

3.2  骆马湖 SWI活性 P, Fe, S交换通量特征 

根据DGT测定 SWI附近活性 P、Fe、S高分辨

浓度分布计算得到相应的界面交换通量,结果如图 3.

骆马湖沉积物 SWI活性 P、Fe、S的交换通量均为正

值,这表明骆马湖 SWI三者呈现明显的释放特征.本研

究中骆马湖 SWI的 P、Fe、S交换通量在空间分布上

具有明显差异性.具体而言,活性 P 的交换通量范围在

0.066~0.698mg/(m
2
·d), 平 均 值 为 (0.271±0.228)mg/ 

(m
2
·d),并且与东南湖区点位相比,入湖口(LM3, LM5, 

LM6)及水产养殖区附近(LM4)表现出更高的交换通

量(0.453±0.18)mg/(m
2
·d).活性Fe的扩散通量为1.671~ 

5.592mg/(m
2
·d),在空间分布上与 P 大致表现出类似的

趋势,其入湖口附近(LM3、LM5、LM6)的交换通量

(4.112±1.302)mg/(m
2
·d) 要 高 于 其 它 点 位 (2.167± 

0.316)mg/(m
2
·d).活性 S 的扩散通量范围在 0.007~ 

0.071mg/(m
2
·d),总体上处于较低水平(0.041±0.024)mg/ 

(m
2
·d),其最高值位于六塘河出湖口附近(LM8). 

SWI 物质交换通量是指示湖泊质量的关键环

境参数 ,可以判断受污染的沉积物是湖泊污染的

“源”还是“汇”
[29]

.本研究发现骆马湖沉积物具有较

高的 P、Fe 交换通量,表明骆马湖通过 SWI 向水体

释放能力强烈.并且与多数湖泊相比骆马湖沉积物P

释放特征明显,这有可能会加速水体的富营养化进

程
[25]

.Li 等
[22]
的研究表明受污染较重的区域会表现

出更高的 P 交换通量,当前研究在骆马湖西北湖区

观察到更高的 P、Fe释放通量.骆马湖西北部湖区由
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于受沂河、中运河等入湖河流以及围网养殖影响,

外源污染更强更重
[30-31]

,伴随饵料等有机质的耗氧

分解,部分有机磷会被释放,同时该过程会增强湖底

的还原环境,这更有利于铁氧化物的还原溶解和铁

结合态磷的释放.同时结合图 1 与图 3 可以看出,自

西北部入湖口区域至东南湖区出湖口,P交换通量呈

逐渐降低的趋势,说明骆马湖沉积物沿水流方向有

从磷源向磷库转变的趋势
[10]

,对于入湖河流和围网

养殖产生的污染有着缓冲作用.而活性 S 则由于含

量较低,易受环境因素干扰,如 FeS 沉淀的形成,从而

其通量未表现出明显的空间分布规律.  

骆马湖作为南水北调东线沿线城市重要的饮

用水和工农业用水水源地,其沉积物质量应引起特

别关注.本研究发现,骆马湖西北部湖区的沉积物中

具有较高的活性P浓度和P释放通量.其西北湖区采

样点沉积物中活性 P 平均浓度为(1.00±0.39)mg/L,

远高于邻近湖泊洪泽湖
[29]

 (0.005~0.300mg/L),与污

染较重的南淝河活性 P 浓度(0.756±0.161)mg/L 相

当  

[10]
,交换通量(0.453±0.18)mg/(m

2
·d)与富营养化湖

泊如太湖 (-0.21~0.65)mg/(m
2
·d)

[21]
和巢湖 (0.008~ 

0.532)mg/(m
2
·d)

[3]
受藻类污染区域达到相近水平,这

意味着骆马湖沉积物的内源磷释放能力较强.南水

北调过程中的南部来水均要经过骆马湖北上进入

中运河北段,因此西北湖区较高的活性 P 浓度和活

性 P释放通量极有可能会增加南水北调过程中水质

污染的风险,应引起足够重视. 

  

采样点
 

图 3 泥-水界面活性 P-Fe-S交换通量 

Fig.3 Fluxes of labile P,Fe and S across the SWI 

3.3  骆马湖泥-水界面 P, Fe, S耦合作用分析 

为深入探讨沉积物 P、Fe和 S三者相互作用关

系, 对骆马湖沉积物剖面活性 P、Fe、S浓度进 行

了相关性分析,结果如图 4.除 LM6外,各剖面上 P和

Fe 均呈显著正相关(r>0.65, P<0.01),与上文中剖面

分布变化图观察到的结果较为一致,这进一步明确

了 P、Fe耦合释放机制.而活性 P、S相关性分析结

果表明两者仅在 LM3和 LM7处达到显著正相关,r

值分别为 0.665 (P<0.01)和 0.437 (P<0.05),其它点位

相关性均未达到显著水平.同样活性 S和 Fe相关性

在各点位呈正负交替变化,仅在 LM3、LM4 点位呈

显著正相关. 

泥-水界面 P、Fe、S的生物地球化学循环受多

种因素的影响,包括环境条件(温度、溶解氧、pH 值、

氧化还原电位等)、微生物铁还原菌、硫酸盐还原菌

以及有机质矿化
[32]

,不同的沉积环境下,P、Fe、S的

循环途径以及 P 的释放量会有所差别
[33]

.已有报道

表明,富铁沉积物中P的释放受Fe循环的控制,且P、

Fe 释放具有同步性
[34-35]

;Jensen 等
[36]
提出:表层沉

积物中总铁与 TP 含量的比值[w(∑Fe)/w(∑P)]是判

断沉积物中磷释放潜力的指标,若沉积物中 w(∑

Fe)/w(∑P)大于 15,则铁控制磷的释放.骆马湖各采

样点位沉积物中 w(∑Fe)/w(∑P)范围为 32~233,均

高于 15.因此,骆马湖各采样点沉积物高的 w(∑

Fe)/w(∑P)和活性 P、Fe 显著的相关性共同表明:铁

氧化物的还原溶解过程是影响骆马湖内源 P释放的

主导因素. 

沉积物中溶解态硫化物的产生主要受硫酸盐

还原作用的控制
[34]

,硫酸盐还原菌以有机质为电子

供体,其代谢过程能将部分有机磷转化为活性磷;

同时充分溶解的硫化物可使 Fe
3+
还原为 Fe

2+
并形

成硫化铁沉淀,从而促进铁结合磷的释放
[37-38]

,因

此硫酸盐还原过程有助于铁结合磷的释放.然而沉

积物是一个复杂体系,同时进行的多种生物化学过

程之间会相互影响. Norgbey等
[32]
研究表明,硫酸盐

还原过程和微生物铁还原过程在 SWI 对于 Fe
3+
还

原溶解存在一定竞争关系; Ma等
[39]
也揭示,当活性

Fe 显著高于沉积物中溶解硫化物时,铁还原菌的微

生物铁还原过程占主导地位.而骆马湖所有采样点

沉积物中活性 Fe/S高达 85,这是导致骆马湖沉积物

中活性 S、Fe 之间低相关性的重要原因,并且当前

研究中骆马湖活性 S 含量整体处于较低水平,这会
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加剧 FeS形成对 P、S相关性削弱的影响,从而骆马

湖大多数采样点位的 P、S之间以及 S、Fe之间未

表现出明显相关性.尽管如此,在本研究中 P、S 相

关性系数较高的点位 P、Fe 亦表现出更高的相关

性,这也间接支持了活性 S可以通过与 Fe的相互作

用促进铁结合 P的释放. 
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图 4 泥-水界面活性 P-Fe-S的相关性分析 

Fig.4 The correlations of labile P,Fe and S across the SWI 

4  结论 

4.1  骆马湖沉积物中活性 P、Fe 和 S 在空间分布

上具有明显差异性.在水平分布上,西北湖区由于受

入湖河流和围网养殖的影响,总体上活性 P、Fe浓度

要高于东南部湖区,且处于较高浓度水平;而活性 S

含量整体较低(0.01~0.63mg/L),在水平分布上未表

现出明显规律.垂直方向,骆马湖沉积物剖面上活性

P、Fe和 S浓度呈现剧烈的波动,且变化趋势表现出

一致性. 

4.2  沉积物中 P、Fe 的显著正相关性(r>0.65, P< 

0.01)进一步支持了 P、Fe耦合释放机理,且骆马湖表

层沉积物中 w(∑Fe)/w(∑P)均高于 15,这表明 Fe的

地球化学循环过程对于骆马湖内源磷释放起着重

要控制作用. 

4.3  骆马湖各点位沉积物均表现为 P、Fe、S的释

放源,且具有较强的自沉积物向水体释放活性 P 的

能力,交换通量为 0.066~0.698mg/(m
2
·d);内源 P释放

风险较大的区域集中在西北湖区,达到了富营养化

湖泊的交换通量水平,应予以重视. 
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《中国环境科学》核心影响因子学科排名实现五连冠 

根据中国科学技术信息研究所 2016年 10月 12日发布的《2016年版中国科技期刊引证报告(核心版)》,中国环境科学学

会主办的《中国环境科学》2015年核心影响因子 1.812,在环境科学技术及资源科学技术学科排名继续位居第一,在统计的 1985

种中国核心科技期刊中排名 38位.自 2011年以来,《中国环境科学》影响因子排名一直保持学科榜首. 
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