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摘要  氮(N)是天然湿地生态系统中最重要的组成成分和一种重要的生态影响因子, 其主要来源

有径流输入、大气沉降和生物固氮. 天然湿地中 N 的迁移和转化主要发生在湿地演替带, 演替带

是生物地球化学活动比较强烈的缓冲区, 常被视为湿地的 N 源、N 汇和 N 转化器. 演替带中 N 衰

减主要是通过反硝化、厌氧氨氧化和湿地植被吸收等方式进行. 本研究综合分析了影响湿地 N 循

环的内部因素和人为因素, 其中 N 来源主要受农业活动和化石燃料燃烧等人工因素的影响, 而 N

衰减主要受氧浓度、可利用的碳和磷、酸碱度和氧化还原电位变化以及微生物活动等内部因素影

响. 在此基础上提出了湿地演替带中 N 循环未来的研究方向, 为湿地 N 污染治理和湿地管理决策

者提供科学依据. 
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氮(N)循环是指 N 在大气圈、生物圈、土壤圈和

水圈的迁移转化过程, N循环有大循环和小循环之分. 

随着人类对自然干预强度的加大 , 许多研究资料已

经表明: 局部的、区域的和全球范围内的 N 循环速度

都在增加[1]. 湿地是水生生态系统和陆地生态系统的

过渡带并兼具二者的特点[2], 湿地具有很多重要功能, 

如防洪、污水净化处理、保护野生生物和发展生态旅

游业等[3~5]. 近年来, 天然湿地中 N 循环引起了学者

的广泛关注, 因为过量 N 可导致水体富营养化, 使水

生生物具有潜在毒性并对人体健康产生重要影响[6~9]. 

N 是湿地生态系统中最重要的组成成分和重要的生

态因子, 对湿地初级生产力具有重要影响[10,11]. 湿地

系统中的 N 以不同形式存在 , 包括无机硝酸盐

(NO−
3)、亚硝酸盐(NO−

2)、氨气(NH3)、铵根离子(NH+
4)

和颗粒氮以及溶解有机氮(DON). 这些 N天然存在于

湿地系统中, 而湿地中过量的 N 主要来源于农业施

肥、畜肥以及化石燃料燃烧[12,13]. Roley 等人[14]通过

研究指出: 人类活动已经使地球上活性 N 含量增加

了 1 倍.  

与湖泊和河流相比 , 湿地可以截留更多的输入

N[15], 被截留的 N 可在湿地自身系统内进行硝化、反

硝化以及植物吸收等作用, 因此湿地常被看作 N 源、

N 汇和 N 转化器. 湿地生态系统中 N 循环包括一系

列物理、化学和生物迁移转化过程, 这些过程主要发

生在演替带 [16~18]. 演替带是具有强烈生物地球化学

活动的缓冲区域[19,20] , 它是阳光较充足、氧浓度高和

温度变幅较大的地表环境与阳光较少、氧浓度低和温

度稳定的地下环境的交错带 [21]. 尽管演替带早已被

看作是重要的生物地球化学界面 , 但到目前为止大

多数研究仍集中于人工湿地 , 对于天然湿地演替带

中 N 循环的研究相对较少.  

随着工农业生产的快速发展, 湿地中 N 已经出

现了大量累积 , 并由此产生了严重的生态问题 [22]. 

例如, 从地表水和地下水中淋滤出的 N 可能会消耗

土壤中矿物质, 使下游水质和海洋生态系统恶化 [23]; 

氧化亚氮(N2O)的过量排放会使臭氧层变薄从而加剧
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全球变暖. 在如今森林退化、耕地减少和水资源短缺

的背景下, 一直在加速生产和使用的含 N物质将使 N

污染变得越来越严重[24]. 而已有的研究表明 DON 在

一些废水处理过程中由于生物活动影响并没有减少

反而增加[25] . 因此, 为了缓解并减轻 N 污染带来的

负面影响, 对天然湿地演替带中 N 循环研究十分必

要. 如天然湿地中 N 有哪些主要来源; 进入演替带中

N怎样衰减; 有哪些因素影响着N的存在形式和迁移

转化等 . 对这些过程进行研究将有助于决策者更好

地管理湿地, 减少地表水中来源于农业、城市和大气

污染的氮素[26].  

本文对天然湿地演替带中 N 的迁移和转化作了

比较全面系统的总结 , 其目的主要是通过分析影响

天然湿地中 N 迁移转化因素, 为湿地 N 污染治理提

供清晰的思路.  

1  湿地演替带 

湿地演替带具有明显的生物地球化学特征 [27,28]

和重要的生态系统功能 , 它是湿地中物质和能量传

输通道以及有机化合物和污染物衰减场所 [29], 其中

最重要的是具有作为 N 源和 N 汇的功能, 至于是 N

源还是 N 汇取决于生物 N 需求量以及必要物质的可

利用性 [30]. Zarnetske 等人 [31]研究表明, 演替带可作

为 N 需要短时间滞留的净硝化环境和需要长时间滞

留的净反硝化环境. 实际上, 许多研究者针对不同的

问题对演替带给出了不同的定义 . 从水文学角度 , 

White[32]将演替带定义为河床和河漫滩底下的饱和湿

润多孔区域; 而 Valett 等人[33]将其定义为河流与地

表水相互作用的地下区域. 从地球化学角度, 演替带

中的地下水与地表水进行强烈的物质与能量交换并

受水文、水力梯度、地势以及沉积物中岩性变化的影

响. Boulton 和 Foster[34]认为演替带是氧化还原反应

区, 在该区域内的溶解氧、溶解有机碳和其他物质都

是通过入渗的地表水提供 . 从生态学角度看 , Stub-

bington 等人[35]指出演替带是适合底栖物种生存的生

态环境; Wondzell[36]也指出演替带可以间接地通过改

变上游和下游的环境特点为不同的生物物种提供生

存环境. Krause等人[37]基于不同的学科理论给出了演

替带全面而广泛被人接受的定义 : 地表水体和地下

水体的饱和过渡区域 , 其具体的物理和生物地球化

学特征来源于地表水和地下水的相互作用 , 为不同

物种提供了必要的栖息地和保护区 . 本研究中演替

带就是以此定义为基础进行展开.  

对天然湿地中 N 循环研究应包括地形、水文、  

生态和化学知识的理解. 在演替带中, 物理、化学和

生物作用过程在不同的界面中共同存在(图 1), 包括

不同形式的混合、淋滤、吸附和微生物作用等, 所有

这些都影响着 N 循环进行的方向和速度.  

2  演替带中的氮循环 

大气氮(N2)是地球上最大的氮库, 由于 N2 具有

较稳定的化学键并不能直接被生物所利用[39]. 因此, 

各种不同的微生物代谢途径和相互作用的非生物反

应决定着 N 在演替带中存在的形式. 这些途径和反 

 
 

 

图 1  天然湿地演替带不同的界面作用[38] 
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图 2  天然湿地演替带 N 循环示意图 

 

应包括 : 固氮作用、氨化作用、硝化作用、反硝化    

作用、厌氧氨氧化、DRNA、植被或微生物的无机    

氮同化、NH3 挥发以及 NH+
4 离子的吸附和降解等 ,   

如图 2.  

2.1  氮源 

(1) 径流输入.  天然湿地通常与河流湖泊相联

系, 并与它们进行着水量和物质交换. 从畜牧区和农

业区产生的径流中, 营养物、沉积物和微生物污染物

浓度都较高 [40], 当然也包括不同形式的 N 污染物. 

这些汇入河流或湖泊的径流是湿地 N 的最大来源, 

如洞庭湖中总 N 的 62.48%来源于地表径流, 达到

418668 t a1[41]. 随着 21 世纪人口的快速增长, 必将

通过生产更多粮食来解决饥饿问题 [42], 这直接导致

N 肥的生产量和使用量大幅增加[43]. 另一方面, 城市

化加速发展也将排放更多的含 N 废水[44]. 这两种情

况都会使水体中的 N 含量增加, 如伦敦泰晤士河中

2010 年 N 含量是 1860 年 N 含量的 4 倍[45]. 更有甚者, 

一些区域水体中 N 已经达到了饱和状态[46,47].  

通过地表水和地下水的相互作用, 含大量 N 的

径流已经成为湿地演替带 N 的最大来源. 溶解性有

机氮(如蛋白质和氨基酸)将会被微生物降解矿化成

无机 N(如 NH+
4 和 NO−

3). 在演替带氧气较充足的上部

区域, 主要过程是硝化作用. 溶解的 NH+
4在硝化菌和

氧气的参与下会被转化成 NO−
3, 4NH 亚硝化菌  

 2 2 3NH OH NOH NO NO NO    硝化菌 . 而在

演替带氧气较少的下部区域 , 主要过程是反硝化作

用 : 3 2 2 2NO NO NO N O N    反硝化菌 . 由径流

进入演替带的 N 主要以上述 2 种方式进行循环.  

(2) 大气 N沉降.  除了径流输入外, 大气 N沉降

也是天然湿地中 N 的主要来源之一. 在一些地区, 大

气 N沉降甚至是主要的 N源, 如美国东部和中西部地

表水中的N主要来源于大气N沉降[48]. 人类活动加剧

了大气 N 沉降的发生, 如化石燃料燃烧等[49]. 在一些

生态系统中, N 有时是一种限制性因素, 大气 N 沉降

可以显著地改变水域中的生物地球化学过程[50]. Elser

等人[51]通过研究挪威、瑞典和美国的湖泊发现大气 N

沉降已经使地表水中的 NO−
3 浓度显著提高, 使这些湖

泊由 N 限制型变成 P 限制型. 工业化之前, 生态系统

中的 N 沉降只有 0~310 kg N km−2 a−1, 主要由生物体

燃烧、土壤排放和闪电产生[52]. 但现在世界上大部分

地区的 N沉降速率已经超过了 1000 kg N km−2 a−1 [24]. 

而且全球范围内大气 N 沉降速率仍在增加[53], 目前

亚洲是 N 沉降最严重的地区(表 1). 以中国为例, 20

世纪 80 年代的 N 沉降速率是 740 kg N km−2 a−1[55],  

而 1993~2003 年间 N 沉降年平均速率已经达到 1289 

kg N km−2 a−1[56]; 在上海, 湿 N 沉降在 2003 年间就达

到了 5810 kg N km−2 a−1[57]. 一定区域内的过量 N 沉

降肯定会导致湿地中 N 输入量增加. 以 NHx 或 NOx

形式沉降到演替带中的 N 将以与径流输入 N 同样的

形式进行循环.  

(3) 生物固氮 .   湿地演替带中有很多固氮菌 , 

在固氮酶的参与下 ,  生物固氮可写为 :  2N 8H  

+ 3 28e 2NH H  固氮酶 . 这也是天然湿地中 N 的一 



 
 
 

 

  1691 

评 述 

表 1  全球 N 沉降分布(102 kg N km−2 a−1)a) 

地区 1860 年 20 世纪 90 年代早期 2050 年 

非洲 0.50 3.00 10.00 

亚洲 5.00 15.00 40.00 

欧洲 1.50 13.00 35.00 

拉丁美洲 0.80 3.00 10.00 

北美 3.00 10.00 15.00 

大洋洲 0.20 0.80 1.50 

总计 11.00 44.80 111.50 

a) 数据来源文献[24,54] 

 
 

个重要来源 [58]. 湿地中可以进行固氮作用的是植物

和微生物. 许多生长在湿地的植物群落, 如芦苇、纸

莎草和美人蕉等 , 在根瘤菌和共生菌的参与下能够

将大气中的 N 还原成 NH3
[59]. 蓝藻菌是一种常见且

非常重要的固氮菌, 它普遍存在于水体或土壤中 [60]. 

蓝藻菌的固氮能力由 N和 P的比例所控制, 比例太高

不利于浮游蓝藻进行固氮 [61]. 在有些湿地中 , 生物

固氮是生态系统中最主要的 N 源. 如 1970 年美国

Clear 湖泊中生物固氮高达 1800 kg km−2, 占湖泊年

输入 N 总量的 43%[62]; 在一个沙漠河流生态系统底

栖生物的净 N 通量中, 生物固 N 量更是占到 85%[63].  

2.2  氮衰减 

(1) 反硝化.  反硝化是天然湿地中最重要的 N

衰减方式[64], 是地下水环境中 N 循环的中心环节[65]. 

有关湿地反硝化的研究已经有很多 [66~68]. 实质上 , 

反硝化是在各种不同酶参与下发生的一系列 NO−
3 转

化成 N2 的微生物转化过程 . 根据不同的能量来源 , 

反硝化存在不同的形式[69].  

 2 3 2 25CH O 4NO 4H 5CO 2N 7H O      ,  (1) 

OH2SO10N7Fe5H4NO14FeS5 2
2
42

2
32  - , 

 (2) 

 2
3 2 23

5Fe NO 12H O 5Fe OH 1 2 N 9H       ,  (3) 

   H4SO5N3OH2S5NO6 2
4223 . (4) 

许多研究者指出反硝化速率是由 NO−
3 浓度、氧

化还原电位 Eh 和能量等因素控制, 演替带是提供这

些因素的最佳场所 [70]. 演替带中普遍存在的反硝化

菌是反硝化作用最重要的执行者 [71], 它们大多数是

厌氧异养生物 [72], 从有机或无机化合物的氧化反应

中获得能量 [73]. 通常 , 较高的反硝化速率发生在干

湿交替环境中 , 因为虽然反硝化菌是厌氧菌而其体

内的部分酶却需要在有氧环境中才能合成[74]. Roley

等人 [14]研究了美国印第安纳州一个受农业活动影响

的河流中的反硝化作用 , 发现演替带中反硝化占河

流总反硝化的 70%. 相反地, Pinay 等人[75]发现反硝

化只占美国阿拉斯加南部一条小河流 N 衰减的很小

部分, 只达到了 4 μg NO−
3-N L−1, 而通过植被和微生

物吸收量大约是 14 μg NO−
3-N L−1, 尽管此区域内反硝

化菌存在并且很活跃. 反硝化作用并不只存在于浅层

沉积物中, 在深度 1~1.5 m 地层中也存在[76,77]. 因此, 

反硝化是湿地浅层和深层沉积物中最重要的 N 衰减方

式, 也是一种可以从湿地中永久除去 N 的方式.  

(2) 厌氧氨氧化.  厌氧氨氧化是全球 N 循环的

一个重要组成部分[78], 它是将 NO−
2 和 NH+

4 转化成 N2

的过程( 4 2 2 2NH NO N 2H O    )[79]. 厌氧氨氧化中

最主要的 2 种微生物群是氨氧化菌(AOB)和氨氧化古

菌(AOA)[80], 这两种菌最初是在一个处理废水的反

硝化硫化床反应器发现的 [81], 随后在海洋生态系统

中也被发现了[82]. 厌氧氨氧化产 N 量可以占海洋中

总产 N 量的 50%[83]. 最新研究表明厌氧氨氧化在湿

地好氧、缺氧和厌氧界面中都存在[84]. 天然湿地演替

带中也是厌氧氨氧化发生的主要区域 , 因为厌氧氨

氧菌广泛存在于水-气-土交界面[85]. Zhu 等人[86]从中

国华北地区的白洋淀湿地中选取土壤/沉积物样品进

行研究, 证实了厌氧氨氧菌的大量存在, 厌氧氨氧化

速率在这些样品中也非常高 , 通过厌氧氨氧化损失

的 N 高达 103 g N m−2 a−1, 占这个湖泊演替带中 N 损

失的 20%.  

(3) 湿地植被吸收.  湿地植被从根系吸收水分, 

N 也被带到了有氧区域发生硝化反应, 或在缺氧区

域发生反硝化作用. 在 Reddy和 De Busk[87]的实验中, 

植被吸收占 N 去除总量的 16%~75%. 植被吸收 N 能

力主要受 N 存在形态的影响. 通常, 植被先易吸收

NH4
+[88], 因为相较于还原 NO−

3, NH4
+被氧化需要的能

量较少. 已有研究表明, 不管是在 N 丰富还是 N 限制

条件下 , 增加湿地植被多样性都能较高效率地去除

N[89]. 在芦苇较多的湿地中, 芦苇吸收的有机氮可以

达到 66%~100%[90]. 同样地, Billore 等人[91]和 Kang

等人[92]也证实了湿地生态系统中芦苇具有较强的 N

吸收能力. Spoelstra 等人[93]使用同位素分析方法证明

了湿地流出量与流入量中 NO−
3 浓度大大减少, 说明

植被已经吸收了大量的 NO−
3. 水葫芦通过收割也能

移除过量 N, 速率可达 600 g N m1 a1[94]. 尽管植被



 
 
 

    2014 年 6 月  第 59 卷  第 18 期 

1692   

吸收比反硝化去除的 N 相对较少, 但植被吸收仍然

是湿地 N 衰减一个不可忽视的方式[95].  

3  氮循环的影响因素 

3.1  内部因素 

(1) 氧气浓度 .  溶解氧是重要的电子接受体 , 

它显著影响着演替带中所有的生物地球化学循环 , 

当然也包括 N 循环. 硝化作用是在氧气较为充足的

环境下发生, 而反硝化则是在严重缺氧区域下发生, 

因此氧气浓度影响着一个区域内是发生硝化作用还

是发生反硝化作用. Rivett 等人[72]得出结论, 认为反

硝化可以在溶解氧浓度低于 1 mg O2 L1 时发生, 在

低于 2 mg O2 L1 环境下也可能发生. 也有研究者发

现反硝化可以在氧气浓度为 4 mg O2 L1 时发生[96]. 

在氧气存在的情况下, NH+
4 离子先在特定细菌作用下

被氧化成 NO−
3; 在缺氧环境下, NO−

3 继而被很多细菌

作为呼吸电子接受体 [97]. 因此 , 氧气浓度直接影响

着 N 发生转化的方向.  

(2) 可利用的C和 P.  在有电子接受体和能量供

应的情况下, C 源会优先被氧化. 缺少有机碳为异养

微生物提供能量通常被认为是限制反硝化速率的主

要因素. 有研究表明演替带中 C 源较丰富的区域是

主要的反硝化区[98]. Salvato 等人[99]也证明含有较高

水溶性 C 源的植物可以达到最高的反硝化速率. 另

外, 反硝化酶和厌氧氨氧化酶的活性与 C 的相关变量

紧密相关, 而不是和 N 的变量相关[100]. Fu 等人[101]也

发现有机碳源对厌氧氨氧化反应有很大影响: 有机碳

源增加, 厌氧氨氧化细菌更活跃, 反应速率更大.  

P 是另一种重要的限制水生植物初级生产力的

元素[102]. P 的还原性比 NO−
3 大, 因此有时 P 在含水层

系统中是一种关键的限制性元素. Hunter[103]用 P 限制

的废水在一个砂柱里测试了反硝化作用 , 发现只有

少量的 NO−
3 被还原了. 程凤娴等人[104]发现在 P 含量

较少的土壤中, 有效的根瘤菌菌剂也是很有限的, 这

影响着豆科植物的固氮率 . 在 21 世纪初 , Sañudo- 

Wilhelmy 等人[105]发现海洋环境中的固氮率与束毛藻

菌的含磷量密切相关 . 这同样适用于湿地环境中的

束毛藻菌. 在湿地生态系统中, C, N 和 P 循环是密切

相关的, 它们并不是独立的循环, 因此在 N 循环过程

中, 可利用的 C 和 P 是决定 N 循环能否顺利进行的

关键因素.  

(3) 酸碱度(pH)和氧化还原电位(Eh).  pH 影响

物质的化学形态、化学价和存在形式, 因此影响着物

质的迁移和转化过程. 例如, 硝化速率在 White Ce-

dar 湿地中与 pH 呈正相关[106]. 异养反硝化菌的 pH

范围是 5.5~8.0, 上限是 8.3[107]. Brady 和 Weil[108]指出

强酸环境(pH<5)将限制反硝化作用进行 , 可能会扰

乱反硝化过程 , 只产生 NO−
2 或 N2O. Bremner 和

Shaw[109]也指出在 pH 5.8 的环境中反硝化速率很低, 

而在 pH 4.1 环境中更低, 在 pH 3.6 环境中反硝化几

乎不可能发生.  

演替带中 Eh 是控制 N 循环的重要指标, 因为 N

的生物地球化学特性完全依赖于 Eh[97]. Eh 是水溶液

中氧化性和还原性离子平衡后的电势[110]. 每种离子

只能在一定的 Eh 范围内存在, 被氧化或被还原(图 3). 

Eh 的突然变化会导致 N 的某一种形式突然减少, 甚

至减少到不能被吸收的水平[111]. 通常, Eh 和演替带

中的地下水位息息相关: 地下水位较高时 Eh 也较高, 

NO−
3 浓度较高 , 这是由于地下水和地表水相互交换

所致[112]. 在一定的 Eh 范围内(Eh=+100~350 mV), 反

硝化速率随着 Eh 的增加而减小 [113]. Mistch 和

Gosselin[114]也证实在湿地土壤的 Eh 为+200 mV 左右

时, NO−
3 会被还原成 N2O 和 N2. 而且, 一些参与生物

地球化学反应的细菌也依赖于 Eh, 如 Wang 等人[115]

研究发现在中国的一条污染的河流中厌氧氨氧菌的

多样性与 Eh 呈正相关.  

(4) 微生物. 微生物是土壤有机质的分解者和转

化者.  微生物本身也是一种活 N 库并直接参与土壤

和植物中 N 的生物地球化学过程[116]. 演替带中 2 种

最著名的微生物是厌氧氨氧化菌(AOB)和厌氧氨氧

化古菌(AOA). 前者属于浮霉菌门, 于 1999 年得到

确认 [117]. 后者属于泉古菌门, 在土壤和海洋环境中

都较多[118]. 有机氮源可以在 AOA 细胞内被转化成

能量或有机氮. 许多研究表明 AOA 在海洋生态系统

中对硝化作用贡献很大[119].  

在湿地植被的根系存在很多其他微生物 , 它们

影响着湿地植被的生物地球化学功能[120]. 生物 N 通

量也是土壤有机氮的一部分, 矿化 N 增量的 77%来

源于干湿交替环境中的微生物量[121]. Febria 等人[122]

研究了一条季节性河流的微生物群落的活性 , 发现

其也会发生季节性变化并与水间歇性紧密相关 . 另

外, 微生物与硝化潜力呈显著正相关, 与土壤微生物

碳量、反硝化酶和土壤总 N 量呈极显著正相关[123].  
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图 3  Eh 对不同离子的作用[72] 

微生物是大部分 N 迁移转化过程的执行者, 微生物

的数量和活动影响着 N 循环的速度和方向. 

3.2  人类活动 

Galloway 等人[54]指出人类的两大活动(粮食生产

和能源消耗)已经大大增加了地球的活性 N 量(图 4), 

使大气、陆地和水中的 N 循环发生显著变化. 这种变

化会降低地貌复杂性 , 减弱地下水和地表水相互作

用以及减少从演替带去除 NO−
3 的可能性. 更糟的是, 

受人类活动影响的河流将会转化排放更多的 N2O
[126]. 

其他研究也表明接受较多 NO−
3 的演替带会排放更多

的 N2O 进入大气中, 加剧温室效应[127,128]. 
 

 

 

图 4  1860~2050 年全球活性 N 来源比例 
1860 和 2050 年数据来源文献[124], 1990 和 2010 年数据来源文

献[125] 

(1) 氮肥.  作为很多生态系统的限制性元素, 为

了增加粮食产量, 很多发达国家和发展中国家都使用

N 肥来解决土壤中含 N 量较少的问题. 例如, 20 世纪

60 年代的美国, 活性 N 最大的来源就是使用的 N

肥[129]. 20 世纪 40 年代以前, 全球 N 肥产量只有 1 Tg N 

a−1, 现在已经呈指数增长达到了 80 Tg N a−1[130]. 尽

管世界范围内每年使用的 N 肥量很大, 但实际上只

有 10%被植物利用[131], 其余的 90%都通过淋滤、挥

发和径流损失掉了[132]. Lin 等人[133]建立了一个模型

来定量评价 N 肥的使用率, 发现 NO−
3 淋滤损失达到

12 Tg N a−1, 通过气态氮氧化物和 NH3 损失分别达到

0.1 和 0.3 Tg N a−1. Vitousek 等人[134]也证实 20 世纪

60 年代以后在一些欧洲和美国的湖泊和河流中 NO−
3

含量已经至少增加了 1 倍. 特别是在一些补给和排放

量较大的河流, 在流域内使用的 N 肥 35%都进入到

这些水域[135].  

从畜牧区和农业区产生的径流在进入湿地演替

带之前, N 浓度不会发生很大变化, 直至在演替带中

的微生物参与下发生反硝化反应. 因此, 与地表水相

连的湿地中 N 含量会大幅增加. 除了地表水中 N 浓

度的增加, N 肥也通过 NO−
3 的淋滤使地下水中的 N 浓

度增加. 在北美, 进入到地下水中的 NO−
3大约是 3 Tg 

N a−1, 而全球是 15 Tg N a−1[136]. 有研究证明受历史

上使用 N 肥影响的深层地下水也会贡献大约 10%的

N 到河流中 [137]. 为了供给日益增长的人口 , N 肥   

产量依旧会以高速增加 , 进入到湿地的径流或河流

中 N 含量也会增加, 因此, 湿地中的含 N 量必定也会

增加. 

(2) 化石燃料燃烧.  化石燃料燃烧是释放了以
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前长期储存在地层中固定的 N使之变成了活性 N, 以

气体形式重新回到了大气圈[134]. 在 20 世纪 80 年代

后期, 化石燃料燃烧每年会增加大约 21 Tg 的 N [138]. 

氮氧化物的排放从 20 世纪 70 年代的 18 Mt 增加到了

1986 年的 24 Mt[139]. 在所有氮氧化物中, N2O 是危害

最大的气体 , 因为它是能够破坏臭氧层的温室气

体[140]. 化石燃料的燃烧是全球 N2O 通量的主要来源, 

N2O 的浓度正在以每年 20%~30%的速度增加[134]. 更

重要的是, N2O 的形成速率、全球分布和它的累积速

度对很多生态过程都有影响[127]. 尽管化石燃料燃烧

只是在陆地上发生, 它却可以被风、雨雪带到其他环

境中. 沉降的 N 是湿地中不可忽略的另一重要 N 源.  

(3) 其他活动.  人类活动包括所有对湿地进行

的活动, 比如采砂、植被砍伐、围湖造田和水利工程

建设等 . 较小的地表水环境改变也可能会重塑湿地

水文网进而影响演替带中氧化还原环境和代谢情

况[141]. 从宏观水平看 , 这些活动将对湿地的生态水

平产生影响, 削弱湿地储水、地下水排放和补给以及

防洪等功能. 例如, 在过去的几十年内, 作为大型无

机氮吸收者的红树林面积已大大减少 , 说明湿地的

缓冲功能也正在消退 [142]. 从微观水平看, 湿地演替

带的条件也受到了影响. 由人类活动如大坝建设、修

路、房屋建设等, 引起的河床堵塞已经变成了主要的

环境问题 , 因为这些活动使进入到湿地的沉积物大

大增加[143]. 这将影响演替带沉积物的渗透性和孔隙

度, 使溶解氧供应减少 [144]. 而且在较小空隙中很多

微生物群是不能生存的[145], 由于缺少这种微生物 N

循环可能会发生很大变化. 很明显地, 所有这些变化

都将通过改变迁移转化条件而影响 N 循环.  

4  研究趋势 

本文系统分析和总结了天然湿地中 N 循环的来

源, 衰减方式和影响因素. 到目前为止, 有关 N 循环

研究已经取得较大进展, 但是对天然湿地中 N 循环

的理解还是存在很多缺陷 . 特别是人类活动对天然

湿地 N 循环的影响越来越大, 而对其理解却不够深

入. 湿地正在释放越来越多的 N2O到大气中, 这将对

臭氧层、生物多样性和气候变化产生重要影响. 怎样

减轻变化的 N 循环带来的负面影响以及怎样减少输

入湿地的 N 通量是困扰生态学家最重要的两个问题. 

因此, 仍需对天然湿地演替带中 N 循环进行更深入

的研究.  

(1) 天然湿地特别是内陆湿地中 N 输入的动力

和机制并不是很清楚 . 天然湿地和周围生态系统中

N 污染物的环境行为也需深入研究, 这是解决湿地 N

污染的最重要问题.  

(2) 温度和盐度等因素也影响 N 循环, 但是这些

因素的影响程度是多少? 另外 , 在特定环境中哪些

因素起重要作用? 只有知道了最重要因素后才能找

到解决 N 污染的最有效的方法.  

(3) 天然湿地演替带中所有元素的生物地球化

学循环都紧密相连. N 循环发生变化可能会导致其他

元素循环也发生变化, 如 C 循环和 P 循环. 这就需要

知道这些循环间的关系以便减小负面影响 . 然而目

前为止, 这些联系的机制和程度并不为人所知.  

(4) 目前还没有将地表水-地下水相互作用、水生

植被和微生物的同化和累积整合在一起的天然湿地

演替带 N 迁移转化的模型. 需要提出一个可以用来

估计 N 循环变化及其相应影响的模型.  

(5) 现在只知道 N2O是一种温室气体, 但 N2O浓

度变化对天然湿地演替带产生的影响并不清楚 . 这

与将来如何治理和管理 N 污染的湿地息息相关.  

(6) 人类活动现在已经变成 N 循环的最主要影

响因素 , 但是人类活动对天然湿地演替带的影响程

度和范围理解有限. 因此需要对 N 循环进行更为全

面的研究以引起人们对湿地 N 污染的关注.  
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