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摘要：选择东江流域为研究区,对比不同下垫面影响下河流不同形态氮浓度和氮同位素,探究城镇化发展对流域氮周转的影响并提供实测证据.结果发现,

相比其他下垫面影响下的河流,东江流域城镇化河流氮浓度和同位素值呈现不同特征.首先,城镇河流氮浓度高,并且氮以硝酸盐氮为主；其次,同位素分

馏效应和瑞利分馏模型估算表明,城镇化发展增强了河道内硝化能力,并且平均约 25.8%的硝酸盐氮来自河道内硝化周转；此外城镇河流记录了

ln（NO3

-

-N）与 δ
15

N-NO3

-

之间的正相关关系,且枯、丰水期 Δδ
15

N与 Δδ
18

O的比值为-2和-6,表明城镇化河流反硝化能力弱,这为抵抗反硝化作用造成硝

酸盐积累的现象提供了同位素证据；同时城镇化河流中 δ
15

N-PN与 δ
15

N-NH4

+的相关性较弱,以及硝酸盐氮同化作用中 15
N富集因子与理论值存在差异,

证明同化吸收氨氮和硝酸盐氮的作用也不显著.最后,城镇化造成河流活性氮输入途径增多、氮汇过程减少,成为东江流域下游氮浓度升高的关键机制. 
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Abstract：The Dongjiang River Basin was chosen as the study area to compare the nitrogen concentrations and isotopes in the river 

with different land uses, so as to provide a better understanding and evidence for impacts of urbanization on active nitrogen turnover. 

In this study, the distinct characteristics of nitrogen concentrations and isotopes were found in urbanized rivers compared to rivers 

with other land uses. Firstly, the nitrogen concentrations in urbanized rivers were gradually increased due to urbanization and nitrate 

has become a main nitrogen speciation. Secondly, based on the isotope Rayleigh fractionation model, it was found that the 

nitrification potential in urbanized river channels was enhanced and about 25.8% of nitrate nitrogen came from nitrification in situ. In 

addition, a positive correlation between ln（NO3

-

-N） and δ15N-NO3

-

 was recorded in urbanized rivers. Moreover, Δδ
15N/Δδ

18O in the 

dry and wet seasons were –2 and -6, respectively, indicating that the denitrification potential was weakened to provide evidence for 

nitrate accumulation in urbanized river channels. Likewise, a weak correlation between δ15N-PN and δ15N-NH4

+ was also recorded 

in urbanized rivers, and the 15N enrichment factor of nitrate assimilation also differed from the theoretical value, indicating a weak 

assimilation of ammonia and nitrate nitrogen. Finally, more input pathways and less sink processes of nitrogen in urbanized rivers 

have become a key mechanism for elevated riverine nitrogen concentrations in the lower reaches of Dongjiang river. 
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城镇化发展增大了人为活动对流域的扰动，导

致了一系列水环境和水生态问题
[1-2]

。一方面，城市河

流接收大量工业和生活污水等点源污染，也受管网

溢流及城市面源等输入影响，这不仅增大了受纳河

流的污染负荷也改变了水环境溶解氧等
[3-5]

；另一方

面，城镇化导致流域下垫面改变，影响水循环及以水

循环为载体的物质循环过程，破坏系统原有的收支

平衡或生态平衡
[6-9]

。 

氮作为重要的生源要素之一，其浓度大小、时空

分布特征、赋存形态，以及循环转化对水生态环境、

气候变化及人类的可持续发展发挥着至关重要的

作用
[10-11]

。城市化和工业化以来，河流受到地表径

流、污水处理厂排放、网管溢流甚至周围未经处理 
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的污水直排影响，携带了过量的氮负荷
[3-5,12]

。根据近

年来全国环境质量公报数据显示，氨氮等无机氮仍

是城市河流的主要超标污染物。与自然河流相比，城

镇化发展除了带来河流氮负荷高和氮源改变的直

观影响外
[13-16]

，最重要的是可能造成氮循环改变和

失衡，从而引发水生态负面效应
[17-19]

。那么城镇化究

竟影响哪些不同氮形态之间的周转，又是否通过诱

导或限制氮转化影响原本的氮平衡，以及高浓度氮

如何抵抗转化并在河流中积累，这些仍不清晰。特别

是如何进一步深入探究并实现过程性上的定量化

解读，成为流域尺度氮研究的挑战。 因此，探究城镇

化影响下的河流氮迁移转化至关重要，这对区域水

环境效应、物质平衡，特别是对当前河口地区城镇化

下陆-海总氮控制具有重要意义，也为人为活动影响

下水环境管理提供关键科学依据。 

然而，许多研究是基于假设过程的模型建立来

模拟验证时间变化下河流氮行为演变
[17-19]

，这缺乏

实地研究中具体氮转化行为发生的直接证据，模型

模拟也难以反映真实情况。同位素作为示踪剂在实

地研究中受到青睐，因为它在氮的不同生物地球化

学行为中呈现特定分馏信号，这为实地识别和量化

不同氮周转过程提供有效的技术手段。例如，当氨氮

（NH4
+
-N）氧化为硝酸盐氮 （NO3

-

-N）时 ，氮同位素

（δ
15

N）值富集明显，导致残余氨氮同位素（δ
15

N-NH4
+
）

富集 15‰~40‰；脱氮反硝化过程中河流剩余硝酸

盐氮库中氮、氧同位素（δ
15

N和 δ
18

O）的变化比例接

近 1。3：1~2：1，这些分馏特征成为实地判定甚至是量

化氮转化过程发生程度的重要依据
[20-23]

。 

广东作为我国高度城镇化的地区，特别是珠三

角地区城镇化率达 84。12%（2015 年），远高于全国

56。10%的平均城镇化水平
[24]

，这必定对河流水环境

演变和物质循环过程造成影响。由于城镇化发展是

一个时间概念且实测研究中历史数据难以回溯，因

而将城镇化影响水环境演变的时间对比，转换为城

镇化与非城镇化的不同下垫面影响的水环境空间

对比，即时间转空间的思路为本研究的实现提供了

途径。因此，本研究选取广东东江流域为研究对象，基

于整个东江流域其他自然地理条件变化不大，但下

垫面从上游林地、草地向下游耕地和高度城镇化用

地的转变，联合多同位素示踪技术，试图通过不同下

垫面河流氮浓度和行为对比，以此探究城镇化对河

流氮的环境行为的影响，这对于认识人类活动对全

球氮循环演变的影响具有重要意义。 

1  材料与方法 

1.1  研究区概况 

 

图 1  研究区及采样点布设 

Fig.1  Map of study area and the sampling sites 

东江是珠江的一级支流 ， 位于 E113°52’~ 

115°52’，N22°38’~25°14’，其自东北向西南流经江西、

广东两省，最终在广东虎门汇入南海（图 1）。东江流域

面积 35340km
2
，属亚热带湿润季风气候，年平均气温

19。3~20。6 ，℃年降水量 1350~1750mm。 从流域空间

上，气温和降雨量变异不大
[25]

，但从季节上，夏季气温

高，降雨量大，80%的淡水下泄量出现在 5~9 月 

[25-26]
。

在地形地貌上，东江流域位于珠江三角洲，以平原与

丘陵为主，92。5%的流域面积的海拔在 0~ 500m
[25]

。在

土地利用上，研究区从上游到下游由草地和林地逐渐

向城镇用地转变（图 1）。下游城镇用地为主的东莞地

区，已成为该研究区乃至全国经济最发达、人口最稠

密的地区，其城镇化率高达 92。8%
[27]

。因此，东江流域

在其他自然地理条件差异不大的情况下，明显的下垫

面改变，为我们利用时间转空间的手段去探究城镇化
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影响下的氮行为改变，提供理想的研究平台。 

1.2  现场采样 

为了探究城镇化发展对东江流域氮浓度、赋存形

态和迁移转化带来的演变和影响，本研究在流域尺度

布设 21 个观测站位，分别位于上游的草地和林地

（D1~D6）、中游的非城镇-城镇混合用地（D7~D11）以及

下游的城镇用地（D12~D21），并分别在2021年12月（枯

水期）和 2022年 7 月（丰水期）开展两期野外现场观测。 

在每个观测站位使用标准采水器在河水面以下 

0。5m 采集若干升水样，分装于事先清洗过的聚乙烯

塑料瓶中。根据不同的分析指标和分析方法对水样添

加不同固定剂进行预处理并保存。具体而言：1）硝酸盐

氮、亚硝酸盐氮和总氮浓度以及硝酸盐氮的氮、氧同

位素：收集100mL水样于 100mL离心管中，4℃下密封

保存；2）氨氮浓度和氨氮同位素：收集 50mL 水样于

50mL 离心管中，加 6mol/L 盐酸固定剂，4℃下密封保

存；3）颗粒氮同位素：收集 2L 水样于聚乙烯瓶中，4℃

下密封保存；4）水中氧同位素：收集10mL水样于10mL 

离心管中，4℃下密封保存。 除此之外，水温（T）、pH 值、

电导率（EC）、溶解氧（DO）等理化参数使用原位便携式

水质分析仪（YSI DSS）现场测定。 

1.3  实验室分析 

1.3.1  水中主要氮形态浓度测定  水样经 0。22μm 醋

酸纤维膜过滤后，采用离子色谱仪（ICS-900， Thermo 

Fisher）测定氨氮、硝酸盐氮和亚硝酸盐氮的浓度。总氮

采用过硫酸钾氧化-紫外分光光度法进行测定。颗粒氮

含量通过总氮与溶解性总氮的差值计算获取。以上分

析在东江水质风险控制联合实验室完成。 

1.3.2  水中氧同位素的测定   采集的水样经

0。22μm 醋酸纤维膜过滤后，采用高精度激光同位素

分析仪（Picarro L2130-i， Thermo Fisher）进行稳定氢

氧同位素值（δ
18

O-H2O）测定，测定结果以维也纳标

准平均海水（V-SMOW）为基准表示（δ 值，‰）。仪器分

析精度分别为±0。02‰。以上分析在中山大学广东省

环境污染控制与修复重点实验室完成。 

1.3.3  水中氨氮和硝酸盐氮氧同位素的测定  水

样中氨氮同位素（δ
15

N-NH4
+
）采用化学转化法进行

测定
[28]

。该方法是将 NH4
+
首先通过碱性次溴酸盐氧

化为亚硝酸盐（NO2
-

），然后在强酸性条件下通过羟

胺将 NO2
-

转化为氧化亚氮（N2O），最后用同位素比质

谱仪（DELTA V ADVANTAGE， Thermo Fisher）测定 δ 

15
N 值，并且测量精度为±0。4‰。水样中硝酸盐氮的氮

氧同位素（δ
15

N-NO3
-

和 δ
18

O-NO3
-

）采用细菌反硝化

法测定
[29]

。该方法通过缺少 N2O 还原酶的细菌将水

样中的硝酸盐（NO3
-

）通过反硝化作用生成N2O，并测

定其 N2O中的氮、氧同位素来计算硝酸盐中的氮、

氧同位素值。 δ
15

N和 δ
18

O的分析精度分别为±0。4‰

和±0。5‰。以上分析在中山大学广东省环境污染控

制与修复重点实验室完成。 

1.3.4  水中颗粒氮同位素的测定  采集的水样经

0。47μm 玻璃纤维膜过滤，收集悬浮颗粒物。颗粒物样

品经冷冻干燥后在玛瑙研磨机中研磨 ，之后用

0。5mol/L 盐酸酸化以去除无机碳酸盐，然后用去离

子水冲洗直至滤液 pH 值为中性。最后取一定量的处

理过后的悬浮物样品包入锡杯 ，联合元素分析仪

（Flash EA2000）和同位素质谱仪（Delta Advantage V）

测定颗粒氮同位素（δ
15

N-PN）值，分析精度为±0。2‰。

以上分析在中山大学广东省环境污染控制与修复

重点实验室完成。 

1.4  质量控制 

随机抽取样品开展重复检测以及每 30 个样品

进行标准物质校准，以此保证分析结果的可靠性。重

复测定过程中，平行样本相对偏差小于 5%。校准过

程中，采用 GNM-M041428 进行离子色谱分析的质

量控制；采用标准物质 GBW04458~GBW04461进行

δ
18

O-H2O 的质量控制；采用国际标准物质 IAEA- 

N1、USGS25、USG26、USGS32、USGS34、USGS35

和尿素进行 δ
15

N-NH4
+
、δ

15
N-NO3

-

、δ
18

O-NO3
-

和

δ
15

N-PN的测定校准。 

1.5  数据处理 

1.5.1  基于同位素瑞利分馏的氮同化分馏系数估

算  氮同化周转中，δ
15

N 通常遵循瑞利分馏理论，分

馏系数与残留的 δ
15

N 值和氮浓度有关
[30-31]

，其估算

方程如下： 

 15
N lnf bδ ε= +  （1） 

式中： δ
15

N 为实测值（‰）；ε 为氮同化分馏系数，即斜

率；lnf为残留的氮浓度的对数值；b为截距。 

1.5.2  基于同位素瑞利分馏的硝化程度估算  氮

硝化周转过程中，δ
15

N 通常遵循瑞利分馏理论，即残

留的 δ
15

N-NH4
+
值是初始 δ

15
N-NH4

+
经历一定分馏

程度后的结果
[32]

，其方程表示如下： 

 15 15 15

4 mea) 4 0)
N-NH N-NH - N lnfδ δ ε δ

+ +

= + ×
( (

 （2） 
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式中： δ
15

N-NH4
+
(mea)和 δ

15
N-NH4

+
(0)分别为实测和

初始 δ
15

N-NH4
+
值（‰），ε为氮的硝化分馏系数，f为硝

化反应剩余比例。 

1.5.3  基于端元混合模型的初始 δ
15

N-NH4
+
估算  

同位素瑞利分馏模型中，初始同位素值是关键参数。 

由于本研究区城镇化河段位于河流-河口系统，其生

物地球化学反应初始值主要由上游淡水和下游咸

水共同主导。因此基于 Cl
-

示踪，运用浓度加权的同位

素端元混合模型估算保守混合的理论同位素值，以

此来描述硝化的初始 δ
15

N-NH4
+
值。 

 
( )

15 15

4mix4 0)

f f s s mix

N-NH N-NH

1q N q N N

δ δ

δ δ

+ += =

⎡ ⎤× × + − × ×⎣ ⎦

(  （3） 

 ( )mix f s
1N q N q N= × + − ×  （4） 

 ( ) ( )m s f s
Cl Cl Cl Clq = − −  （5） 

式中： Nf和 δf分别为淡水端元（D10 和 D11 点位）的

氨氮浓度和 δ
15

N-NH4
+
值（0。07mg/L

[33]
和 12。00‰

[34]
）， 

Ns和 δs分别为咸水端元（虎门大桥点位）的氨氮浓度

和 δ
15

N-NH4
+
值（0。29mg/L

[33]
和 21。00‰

[35-36]
），Clm， 

Clf和 Cls分别为实测水柱 Cl
-

浓度和淡、咸水端元

Cl
-

浓度（18。3mg/L和 6280mg/L
[33]

），q为淡水的比例。 

2  结果与分析 

2.1  不同下垫面影响的河流氮浓度、赋存形态和

同位素特征 

 

图 2  流域研究区地表水水温（a）、溶解氧（b）、氨氮（c）、硝酸盐氮（d）和亚硝酸盐氮浓度（e）的时空变化特征 

Fig.2  The spatio-temporal heterogeneity of major environmental variables, including water temperature （a）, DO （b）, NH4

+-N （c）, 

NO3

-

-N （d）, NO2

-

-N（e） during the sampling periods 
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东江流域不同下垫面影响的河流水温和溶解

氧浓度变化如图 2a和 2b所示。其中不同下垫面河流

水温变化不大，枯水期和丰水期均值分别为（18。1± 

1。4）℃和（32。0±1。3）℃。相比之下，东江流域在其他自

然地理条件差异不大的情况下，河流溶解氧浓度变

异大 ，即从上游到下游由 11。47mg/L 明显减小到

2。64mg/L。城镇化河流明显的氧消耗，表明人为活动

带来河流水环境的扰动，这也为氮浓度、赋存形态和

周转的改变创造条件。 

对于氮浓度变化而言，在季节上，河流总氮、溶

解性无机氮和颗粒氮浓度均呈现出枯水期高于丰

水期的特点，并且根据配对样本 T 检验，丰、枯季节

其浓度差异显著（P<0。05）。这表明丰水期降雨稀释等

物理作用可能在氮素浓度变化上扮演重要角色。在

空间上，流域下垫面的改变带来氮浓度的明显变化。

从上游林地和草地到下游城镇用地，河流总氮、溶解

性无机氮和颗粒氮浓度逐渐增大，并且在下游其平

均浓度分别达到 （2。05±1。25）， （1。63±1。19）和 （0。28± 

0。13） mg/L，为上游总氮、溶解性无机氮和颗粒氮浓

度的 1。8， 2。0和 1。1倍。溶解性无机氮中氨氮、硝酸

盐氮和亚硝酸盐氮的浓度从上游到下游分别从

0。03mg/L、n。d。和 0。01mg/L 明显增加到 1。03， 3。16

和 0。37mg/L（图 2c~2e），这表明河流很好地记录了下

垫面改变带来的污染负荷变化，以及说明了城镇化

增大了氮输入负荷。 

对于氮形态演变而言，整个流域溶解性无机氮

平均浓度为 （1。31±1。12） mg/L，其占总氮浓度的

68。3%，成为氮素的主要存在形态。在溶解性无机氮

中，硝酸盐氮浓度平均值为（1。17±0。91） mg/L，占溶解

性无机氮的 71。0%，氨氮和亚硝酸盐氮则分别占

20。8%和 8。2%，表明硝酸盐氮是溶解性无机氮的主

要赋存形态，也是整个流域氮的主要存在形态。 

对于氮同位素变化而言 ，枯水期东江流域

δ
15

N-NO3
-

和 δ
18

O-NO3
-

值相对富集，其均值分别为

7。56‰±2。81‰和 5。59‰±3。07‰，这比丰水期分别富

集了 0。53‰和 4。31‰。δ
15

N-NH4
+
信号仅在枯水期检

出，均值为 23。37‰±7。64‰，但未在丰水期检出。从流

域空间上，不同下垫面河流同位素特征值存在差异。 

以草地、林地为主的上游河段 δ
15

N-NO3
-

、δ
18

O-NO3
-

和 δ
15

N-NH4
+
均值分别为 5。86‰±3。39‰、3。82‰± 

3。80‰和 24。62‰±6。07‰；以城镇用地为主的下游河

段其均值分别为 7。55‰±1。35‰、3。24‰±2。34‰和

19。29‰±9。08‰，不同的同位素信号记录了土地利用

变化可能给河流氮源和氮行为转变带来的影响。 

2.2  不同下垫面影响的河流氮环境行为的同位素

证据 

东江流域下垫面改变造成水环境和氮素浓度、

形态和同位素变化，这为河流氮行为演变带来重要

影响和重要证据。流域尺度河流中氮的迁移转化过

程主要包括同化过程、硝化过程和反硝化过程。 

浮游植物的同化作用是河流氮迁移转化的一

个重要过程，它被认为是 NH4
+
-N 和 NO3

-

-N 的“临

时”氮汇过程
[34,37]

。硝化作用是氮周转中重要的一环，

是氨氮的重要“汇”，也是硝酸盐氮的典型“源”。

反硝化作用是非常重要的一种“氮汇”作用，特别是

降雨或是沉积物扰动都可能造成河流悬浮物浓度

和浊度升高，进而形成悬浮颗粒物表面有氧-缺氧的

氧化还原环境，为反硝化作用带来条件，也成为流域

水环境中不可低估与忽视的氮转化过程之一。这三

种典型的氮转化过程在河流中共存，共同决定了氮

的累积或流失
[8,14,38]

。 

2.2.1  城镇化河流  对于同化作用，环境样本同位

素在示踪无机氮向有机氮转化的过程中，呈现出特

定关系与分馏 。先前研究表明 ，在氮同化过程中

δ
15

N-NH4
+
和δ

15
N-NO3

-

都与δ
15

N-PN表现出显著的

正相关 [34]
。在东江流域城镇化河流 ，δ

15
N-PN 与

δ
15

N-NH4
+
的相关性差（图 3a），表明NH4

+
-N与 PN之

间的转化不明显。相比之下，δ15N-PN 与 δ
15

N-NO3
-

呈正相关，但相关性不显著（图 3b）。有研究表明浮游

植物同化吸收NO3
-

-N的过程中，还会造成残余硝酸

盐的Δδ
15

N和Δδ
18

O比值接近 1：1
[39]

。 东江流域城镇

化河道尽管 NO3
-

-N浓度较高，但 Δδ
15

N和 Δδ
18

O比

值未接近 1：1（图 3c），这也表明浮游植物同化吸收

NO3
-

-N 不是主要的氮周转过程。此外，基于 δ
15

N 同

化分馏理论（式 1），丰、枯水期城镇化河流 δ
15

N-NO3
-

分别遵循 δ
15

N=0。48ln（NO3
-

）+7。29 和 δ
15

N=0。93ln 

（NO3
-

）+7。29 进行分馏，其分馏因子（
15

ε-NO3
-

）分别为

0。48‰和0。93‰（图3d）。有研究表明，浮游植物同化硝

酸盐的过程中，
15

N 分馏因子大约为-3‰~-9‰，其中

硅藻、聚球藻和直链藻同化吸收造成 15
N的分馏因

子 大 约 为 -5。1‰±0。4‰~-7。8‰±0。2‰ 、 -1。8‰± 

0。1‰~-2。3‰±0。2‰和 -6。30‰±0。23‰
[30-31,35]

。在本
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研究中，城镇化河流 δ
15

N-NO3
-

同化分馏因子与其他

报道的同化分馏的结果不相符，表明东江流域即使

城镇化河流营养盐供给充分，但 NO3
-

-N 参与同化固

氮的作用也较弱。 

 

图 3  研究区不同下垫面地表水中氨氮和硝酸盐氮同化作用的氮同位素证据 

Fig.3  δ15N evidence of NH4

+-N and NO3

-

-N assimilation in rivers with different land uses in the study area 

 

图 4  研究区不同下垫面地表水中硝化作用的氮同位素证据 

Fig.4  δ15N evidence of nitrification in rivers with different land uses in the study area 

对于硝化作用，环境样本同位素在硝化周转示

踪中也呈现优势。一方面，当原位 NH4
+
-N经过硝化

作用生成NO3
-

-N时，δ
15

N-NO3
-

和 δ
18

O-NO3
-

值理论

上应当分别在 2‰~10‰和-10‰~10‰之间变动，或

者分别低于 13‰和靠近 0‰
[40-42]

。在本研究中，高度

城镇化的河段被观测到较高的NO3
-

-N浓度，并伴随
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着代表理论硝化信号的 δ
15

N-NO3
-

和 δ
18

O-NO3
-

值，

表明城镇化河流易发生硝化作用并产生新的 NO3
-

来源。另一方面，根据硝化过程中新生成的 NO3
-

中氧

原子的来源 ，δ
18

O-NO3
-

值遵循以下理论方程 ： 

δ
18

O-NO3=2/3δ
18

O-H2O+1/3δ
18

O-O2 和 δ
18

O-NO3=5/ 

6δ
18

O-H2O+1/6δ
18

O-O2
[22,43]

。因此 ，基于东江流域城

镇河流实测 δ
18

O-H2O（-7。95‰~-3。34‰）和 δ
18

O-O2

值（23。5‰
[44]

）估算发现，其实测 δ
18

O-NO3
-

值在丰、枯

水期均靠近或落入两条理论硝化线的范围内（图 4），

表明城镇化影响促使硝化作用成为河流重要的氮

转化途径之一。最重要地，在本研究区城镇化河段，氨

氮的同化作用较弱，硝化作用成为氨氮的主要“汇”。

根据以往关于珠江三角洲的实地研究，氨氧化过程

中 δ
15

N 的分馏系数（ε）在夏季和冬季分别为-15。3‰

和-23。7‰
[35]

。因此，基于 δ
15

N-NH4
+端元混合模型和

瑞利分馏模型以及实测硝化分馏系数（式 2~5），估算

得到东江流域城镇化河流硝化程度大约占 0~39。8%，

平均为 25。8%，这表明东江城镇化河流中 1/4 的

NO3
-

-N来自内源氮转化的贡献。 

对于反硝化作用，一方面，反硝化细菌会优先

利用轻的同位素参与生物代谢过程，并使硝酸盐氮

浓度减小、同位素值富集
[20]

。现场实测发现，东江城

镇河流 ln（NO3
-

-N）与 δ
15

N-NO3
-

之间呈正相关（图

5a），表明无论丰、枯水期，河流反硝化作用都不明显。

另一方面 ，有研究表明 ，反硝化作用会导致残余

δ
15

N-NO3
-

和δ
18

O-NO3
-

同时增加，并造成其Δδ
15

N和

Δδ
18

O比值接近 1。3：1甚至 2。1：1
[34,45]

。根据本研究区

实测发现 ，无论丰、枯水期 ，东江流域城镇河流

Δδ
15

N-NO3
-

和 Δδ
18

O-NO3
-

均未呈现同步增加趋势，

且其比值分别为-6：1和-2：1（图 5b），这从另一角度也

表明东江流域城镇河流反硝化作用微弱，其减少了

对NO3
-

的去除功能，从而间接增加了NO3
-

-N的累积

和输移。 

2.2.2  非城镇化河流  对于氮的同化周转，东江流

域无论以林地和草地为主的上游河段，还是以混合用

地为主的中游河段，实测 δ
15

N-PN 与 δ
15

N-NH4
+
的相

关性均差（图3a），表明NH4
+
-N与PN之间的转化不明

显。与此同时，δ
15

N-PN 与 δ
15

N-NO3
-

相关性同样不显

著（图 3b），并且残余硝酸盐的 Δδ
15

N和 Δδ
18

O比值也

均未接近 1：1（图 3c），这也表明浮游植物同化吸收

NO3
-

-N 不是东江流域自然河道的主要氮周转过程。

对于氮的硝化周转，东江流域草地、林地和混合用地

为主的河段 NO3
-

-N 浓度和 δ
15

N-NO3
-

、δ
18

O-NO3
-

值都较低，并且实测 δ
18

O-NO3
-

值在枯水期也未落入

两条理论硝化线内（图 4），表明非城镇化影响的自然

河道氮的硝化周转发挥的作用有限。对于氮的反硝化

周转，现场实测发现东江流域草地、林地和混合用地

为主的河道，ln（NO3
-

-N）与 δ
15

N-NO3
-

之间均呈正相

关（图 5a），表明非城镇河流反硝化信号也不明显。更进

一步，枯水期，东江流域林地、草地和混合用地为主的

河道Δδ
15

N-NO3
-

和Δδ
18

O-NO3
-

也均未呈现同步增加

趋势（图 5b）；尽管丰水期其 Δδ
15

N和 Δδ
18

O同步增加，

但其增加比率为 2。2：1~ 3。3：1，这并未满足 1。3：1~2。1：1

的反硝化特征比，表明无论丰、枯水期，NO3
-

的同位素

特征并未反映河道反硝化分馏的特征，也表明非城镇

化的自然河道反硝化作用微弱。 

 

图 5  研究区不同下垫面地表水中反硝化作用的氮同位素证据 

Fig.5  δ15N evidence of denitrification in rivers with different land uses in the study area 
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3  讨论 

城镇化发展一方面通过人为污染输入增大河

流氮浓度负荷，带来氮累积以及可能的水环境效应；

另一方面通过下垫面和水文路径的改变，影响以水

循环为载体的流域氮迁移和河道自身氮转化规律，

最终诱导或限制氮周转并影响氮平衡。 

在本研究中，多同位素证据表明城镇化影响了

河流氮迁移转化，并主要通过以下三种机制影响河

流氮平衡和水环境效应。首先，城镇化发展促进了河

流中氮的硝化周转。城镇化增大了河流氨氮输入负

荷，为硝化作用提供了反应底物。与此同时，林地、草

地等河流以面源氮输入为主，相比之下城镇化发展

造成河道以点源污染、管网溢流为主，这加强了河道

内的生物地球化学过程。特别是在枯水期，降水及径

流量减少、水体停留时间增长，为不稳定形态氨氮的

转化提供了有利的生化环境。Xuan 等
[23]
的研究也表

明高度城市化河网塑造了特定的水生细菌群落，增

强了河流硝化作用。因此，硝化作用也成为城市河流

硝酸盐氮浓度升高并累积的重要原因之一。更重要

的是，硝化作用是氮生物地球化学循环中最主要的

耗氧途径，在流域溶解氧消耗中扮演重要角色
[33,36]

。

城镇化发展促进了河道氮的硝化周转，在一定程度

上也促进了水体溶解氧的消耗，也成为城市河流普

遍出现低氧现象的重要原因之一，为河流水生态环

境带来负面压力。其次，城镇化发展对流域反硝化过

程的激活作用不明显。 以往研究表明，土壤和河岸

带是反硝化作用发生的主要场所[46-48]
。对于林地和

草地而言，由于受陆地土壤、河岸带反硝化影响，将

面源污染的NO3
-

转化为N2O或N2，从而减少了向河

道输入NO3
-

-N，限制了河道中氮的反硝化作用。尽管

城镇化发展促进了河流中氨氮的硝化周转并增大

了河流溶解氧消耗，但除了在水-沙微界面可能存在

一定的反硝化作用外，整个河道仍为氧化环境。同时

下垫面改变加快水文效应、割裂河岸带与地表水联

系，这些都不足以为微生物着床和发生反硝化反应

创造最优条件。因此，不同土地利用类型下地表水反

硝化作用的受限是不同作用的结果。城镇化发展限

制和抵抗了河流反硝化作用，增加了河流中的 NO3
-

通量，促使河流硝酸盐氮累积。最后，城镇化发展对河

流溶解态氮与颗粒氮之间转化的影响不明显。城镇

化发展增大了河流溶解态氮与颗粒氮浓度的输入，

但两者之间的转化不明显 。城镇化发展尽管使

δ
15

N-PN与δ
15

N-NO3
-

和δ
15

N-NH4
+
之间的相关性逐

渐凸显，但它们之间非显著性的关系也表明，不管是

NH4
+
还是 NO3

-

同化吸收，城镇化河流快速的水文效

应导致溶解态氮与颗粒氮之间的转化未成为氮循

环的主导过程。因此，城镇化发展造成溶解态氮和颗

粒氮外源输入增大掩盖了它们之间的转化效果，使

得城镇化河流成为不同形态氮收集和输运的“管道”。

这最终也使更多氮的“活性组分”随河道输运进入海

洋，并造成海洋的富营养化。 

综上所述，城镇化河流由于人为活动影响，产生

大量污水排放，增加河水 NO3
-

-N 和 NH4
+
-N 浓度。

不仅如此，城镇化发展增强河道内硝化能力；也因流

域下垫面改变，割裂了河岸带与地表水体的联系、加

快水文效应并增大径流量，削弱了流域的反硝化能

力和生物同化作用。因此，相比人类活动直接增加河

流外源氮输入而导致河流氮浓度升高，土地利用和

水文效应改变影响河流系统氮迁移转化规律，包括

活性氮输入的途径增多、氮汇过程减少，更是河流氮

浓度升高的关键机制。 

4  结论 

4.1  城镇化发展增大了河流氮浓度，其中总氮、溶解

性无机氮和颗粒氮浓度分别为以林地和草地为主的

上游河段氮浓度的 1。8、2。0 和 1。1 倍。同时城镇河流

硝酸盐氮同位素相对富集、氨氮同位素相对贫化。 

4.2  基于同位素分馏效应和瑞利分馏模型，城镇化

发展增强了河道内硝化能力，并且约 0~39。8%的硝

酸盐氮来自河道内硝化周转作用 。与此同时 ， 

ln（NO3
-

-N）与 δ
15

N-NO3
-

之间的正相关关系和

δ
15

N-PN 与 δ
15

N-NH4
+
和 δ

15
N-NO3

-

较弱的关联，以

及实测氮同位素分馏因子与反硝化和同化作用特

征分馏信号不相符，共同为城镇化河流抵抗反硝化

和同化作用提供了同位素证据。 

4.3  河流外源氮输入增加看似是城镇化河流氮负

荷高的主要原因，但城镇化导致的土地利用和水文

效应的改变对河流系统氮迁移转化规律产生影响，

包括活性氮输入的途径增多、氮汇过程减少，更是河

流氮浓度升高的关键机制。这可能带来河流低氧负

面效应，同时通过氮长距离迁移进入海洋造成海洋
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富营养化风险。 
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