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【摘 要】：全球变暖及人为活动加速影响下，重金属对湿地生态系统反硝化(Den)的影响研究备受关注，但目前

有关不同覆被类型下低剂量重金属的效应评估还很不充分。以崇明东滩湿地为例，采集光滩、互花米草(Spartina 

alterniflora)和芦苇(Phragmites australis)3 种覆被下的土壤样品，外源添加不同剂量(0、0.05、0.1、0.3、0.5、

1.0、3.0 和 5.0mg·kg-1)的 Cd,借助 15N 同位素示踪技术观测土壤 Den 速率的变化。结果表明：芦苇覆被下土壤Den

速率(9.2±0.3μg·kg-1·h-1)>互花米草(4.7±0.5μg·kg-1·h-1)。Cd 的添加导致两种植被下土壤 Den 速率均显著

降低(P<0.05),芦苇和互花米草下土壤 Den 速率分别降至 6.3 和 3.2μg·kg-1·h-1。Cd胁迫下，Den速率的变化表现

为剂量驱动下的“阶梯状”特征。即，低剂量(0.05～0.3mg·kg-1)区间，Den 的抑制率稳定保持在 13.3%～14.8%。

当 Cd的剂量上升至 0.3～0.5mg·kg-1时，Den 的抑制率从 14.8%增至 50.0%。高剂量(0.5～5.0mg·kg-1)下，Den 的

抑制率再次趋于稳定(50.0%～55.0%)。相关分析表明，Cd胁迫下，芦苇和互花米草植被下土壤 NO3
--N含量与 Den 速

率显著正相关(P<0.05)。这表明，低剂量 Cd的存在并未改变 NO3
--N 对 Den 过程的主导。 
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全球变化及人为活动加速影响下氮素代谢过程成为当前研究的热点，如包括反硝化(Den)、氨化和厌氧氨氧化在内的 NO3
--N

的异化还原过程[1,2,3]。其中Den 是微生物将硝酸盐转化为 N2O或 N2的过程，该过程涉及到温室气体的产生与排放[4,5,6],长期以来备

受关注。环境污染物对 Den 产生显著影响，例如，重金属可通过改变酶的构象、阻断官能团和金属离子的交换以及改变 Den微生

物数量和活性等途径影响 Den 过程[7,8,9,10]。Sakadevan 等[10]发现，在湿地沉积物中添加浓度为 500 和 1000mg·kg-1的 Cd 后，Den

速率降低 16.7%和 42.7%。Afzal 等
[11]
以浙江余杭区的水稻土为例，研究 Cd 对土壤氮素转化的影响，结果显示 10mg·kg

-1
的 Cd

导致土壤Den速率降低90%。Cd含量为20mg·kg-1时，对大豆(Glycinemax)农田土壤Den的抑制率可达38.1%[12],对玉米(ZeamaysL.)

根际土壤 Den也表现为抑制作用[13]。与以上研究结果不同的是，也有研究者发现 Cd的加入对土壤Den 过程无显著影响，黄正等
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[14]的结果表明 100mg·kg-1Cd的添加对悉尼人工湿地沉积物土壤 Den 作用无显著影响。Liu等[9]的研究也表明江西德兴水稻(Oryza 

sativa)土 Den 活性受 Cd 含量(1.55mg·kg-1)的影响不显著。由此可见，以往研究虽在 Cd 对土壤 Den 的影响的研究上取得重要

进展，但相关结论不尽一致。并且，大多研究较多关注高剂量 Cd 对土壤 Den 的影响，而对于土壤 Den 对低剂量 Cd 的响应研究

还很不充分。 

滨海湿地作为海陆交错带是氮素的主要汇集区，其 N2O 排放问题长期以来备受关注[15,16,17,18,19],尤其是不同覆被类型下湿地土

壤的 Den 过程，如路易斯安那州滨海湿地泽泻慈姑和互花米草土壤 Den 速率显著高于落羽杉土壤[20]。布雷顿湾滨海湿地互花米

草土壤 Den 速率高于美洲灯芯草土壤 70.2%[21]。美国东南部沿海滨海湿地森林土壤 Den 速率达农田土壤的 4倍[22]。显然，以往研

究对不同覆被类型湿地土壤的 Den 过程展开了较为充分的探究，但有关重金属，特别是低剂量重金属对不同覆被湿地土壤 Den 的

影响还有待进一步探讨。本文以典型滨海湿地崇明东滩为例，采集光滩、互花米草和芦苇覆被下的土壤，外源添加不同剂量的

Cd(0、0.05、0.1、0.3、0.5、1.0、3.0 和 5.0mg·kg-1),借助 15N 同位素示踪技术，研究 Cd胁迫下土壤 Den速率的变化及机理，

以期为重金属胁迫下滨海湿地土壤 N素代谢评价提供理论依据。 

1 材料与方法 

1.1 采样区概况 

崇明东滩位于崇明岛东部(121°50′E～122°05′E,31°25′N～31°38′N),滩涂由 1998年修建的主堤向外延伸，常年泥

沙淤积以每年 105m的速度向东扩展入海，总面积102.30km2[23]。属于典型的亚热带季风气候，年平均气温 15.3℃,夏季平均气温

26℃,冬季平均 3℃,年平均降水量约为 1022mm,其中 5～9 月降水量占 60%,平均湿度 82%[24]。随着高程的变化，区域的植被景观

类型依次为光滩、互花米草和芦苇。近年来，受大气沉降和面源污染等的影响，湿地Cd等重金属频繁检出，其影响屡有报道
[25,26,27]

。 

1.2 样品采集与处理 

2016 年 12 月 15日在崇明东滩湿地采集芦苇带、互花米草带和光滩土壤。采用“S”形采样法，每个覆被类型选取 3个样地

(20m×20m),每个样地随机选取 5个采样点采集 0～20cm 表层土壤，运用四分法将每个覆被类型下的土样充分混合，每个覆被类

型下共采集 15kg 土样，装入自封袋保存，运回实验室。土样分为两份，一份新鲜土样用于土壤 NH4
+-N 和 NO3

--N 的测定，另一份

自然风干后过 2mm筛，用于 Den速率和理化性质pH、EC、TN、SOC、微生物量碳(MBC)和粒径组成的测定。 

1.3 试验设计 

1.3.1 不同覆被类型土壤 Den 速率测定 

(1)土样培养 

称 60.0g 风干土样置于 500mL 白色塑料培养瓶中，向培养瓶中添加蒸馏水 18mL,培养瓶用透气封口膜封口，于 30℃培养箱

中预培养 3d,重复 3 次。预培养结束后，向培养瓶中分别加入 12mL 不同浓度的 CdCl2·2.5H2O 溶液，使土壤中 Cd2+含量为 0、

0.05、0.1、0.3、0.5、1.0、3.0、5.0mg·kg
-1
,于 30℃培养箱中培养 12h。其中 Cd浓度的设定根据我国土壤环境质量-农用地土

壤污染风险管控标准(试行)(GB15618-2018)(筛选值 0.3～0.6mg·kg-1,管制值 3.0mg·kg-1)、日本土壤污染环境质量标准(基于

盐酸提取态 Cd)(0.1mg·kg-1)、中国台湾地区 Cd的农用地土壤监测标准(3.0mg·kg-1),对湿地土壤硝态氮转化的抑制或促进程度

较高的 Cd浓度(1.0 和 5.0mg·kg-1)[26],以及按照低剂量区间加密设置原则，确定 0、0.05、0.1、0.3、0.5、1.0、3.0、5.0mg·kg-

1等 8个梯度。 
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取出两组培养瓶，在土柱表面均匀分隔 5个点，再逐点小心添加 5mLNH4
15NO3(

15N 纯度为 99%)溶液(每点加 1mL),使土壤中 15N

丰度(15N/(15N+14N))达到 20%,加橡胶塞密封，按照土柱顶空体积，加入 5mL 的 C2H2(纯度 99.9%)使其体积分数达 1%,于 30℃恒温培

养箱中培养。通过检测和计算 23h 内
15
N 的回收率来判断 Den 速率的变化特征

[28,29]
。 

(2)气体的采集： 

在添加适量 15N 标记物培养后的 1 和 24h 分别用一次性注射器采集两份气体样(每次分别取 20 和 100mL 两组气体)。使用气

相色谱仪测定气体样品中 N2O 的浓度(20mL 组),同位素质谱仪测定 N2O 气体中的 15N 的原子百分数(100mL 组),由此计算 N2O 气体

中的 15N 含量。由单位时间单位质量土壤N2O-
15N的产生量表征Den 速率。 

1.3.2 土壤理化性质的测定 

土壤 pH采用雷磁pH计(pHS-3C)测定(水土比2.5∶1);土壤 EC(水土比5∶1)采用 P4多功能测定仪测定；TN采用半微量凯氏

定氮法测定；SOC采用 K2Cr2O7氧化-外加热法测定；MBC 采用 CHCl3熏蒸-K2SO4浸提法测定；土壤NO3
--N 和 NH4

+-N采用 2mol·L-1KCl

浸提-流动注射分析仪测定；粒径组成参照 Stemmer
[30]
的方法测定。土壤基础理化性状见表 1,其中 Cd 胁迫下测定的理化性质选

择对环境变化较敏感的 pH、EC、NH4
+-N 和 NO3

--N,按 1.3.1 中加标记液前的培养步骤进行操作培养，培养完成后将土样充分混匀，

取样测定。 

表 1不同植被类型下土壤理化性状 

 芦苇 互花米草 光滩 

pH 7.67±0.01a 7.31±0.03b 7.25±0.04c 

EC(μs·cm-1) 367±2c 754±4b 915±37a 

TN(g·kg-1) 0.78±0.05a 0.97±0.05a 0.49±0.02b 

SOC(g·kg-1) 14.69±0.23b 17.66±0.70a 11.22±0.33c 

MBC(mg·kg-1) 82.04±1.58b 83.74±2.60b 112.43±3.83a 

NO3
--N(mg·kg-1) 3.30±0.05a 1.79±0.03b 0.78±0.10b 

NH4
+-N(mg·kg-1) 18.72±0.50a 5.52±0.95c 14.56±0.76b 

C∶N 18.72 18.20 22.99 

粒 0.1～2μm(%) 4.93 0.02 7.94 

径 2～63μm(%) 77.37 87.55 88.8 

组 63～200μm(%) 17.63 8.63 2.08 

成 200～2000μm(%) 0.08 3.8 1.18 

 

1.4 Den 速率的计算 
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Den 速率计算如下： 

 

式中：QS,N2O用于表征Den 速率，表示单位时间单位质量土壤N2O-
15N 的产生量，μg·kg-1·h-1。Q24h 和 Q1h 分别表示培养 24h

和 1h 时测得的 N2O 气体中 15N 的含量，μg·g-1;23为培养时间，h;10-3为质量转换系数。 

 

式中：Qt表示培养 t时长测得的 N2O 气体中 15N 的含量，μg·g-1;2 为 N2O气体中 N的原子数；ρN2O表示N2O气体含量，μg·g-

1;atom%N2O-
15
N表示N2O气体中 15N 的原子百分数，%;a 表示稀释倍数。 

 

式中：φN2O 表示气相色谱仪测得的 N2O 气体浓度，ppm;MN2O 表示 N2O 气体摩尔质量，g·mol
-1
;22.4 表示气体常数，L·mol

-

1;273.16 表示标准状况下温度，K;T 为培养温度，℃;P 表示实验室大气压，101600P;101325,标准大气压强值，P;V 表示培养管

顶空体积，mL;m表示土壤质量，g。 

1.5 统计方法 

采用 SPSS19.0 软件对数据进行统计分析，采用 Origin8.0 软件作图。采用单因素方差分析法比较 Cd 添加下土壤中 Den 变

化的差异显著性、土壤理化性状的差异显著性，处理间差异显著性采用字母法进行标记，不同字母表示显著(P<0.05)。采用相关

性分析法解析土壤理化性状与 Den 间密切程度(P<0.05)。未添加 Cd的处理为对照，Cd添加对不同覆被类型土壤 Den 速率变化幅

度的计算为： 

 

2 结果与分析 

2.1Cd 对不同覆被类型土壤 Den 的影响 

随外源 Cd浓度的增加，芦苇和互花米草覆被下土壤 Den 速率降低(图 1)。对芦苇覆被土壤而言，Cd为 0.05～0.3mg·kg-1低

剂量时，土壤Den速率较稳定变化在8.0±0.6μg·kg-1·h-1,相比对照减少约13.3%。随着Cd浓度的进一步增加(0.5～5.0mg·kg-

1),Den 速率降低至 4.6±0.7μg·kg-1·h-1,低于对照约 50.0%。相似的是，互花米草覆被下的土壤 Den 速率也呈现“阶梯状”的

变化特征，低剂量 Cd(0.05～0.3mg·kg
-1
)下为 4.0±0.7μg·kg

-1
·h

-1
;当 Cd 浓度为 0.5～5.0mg·kg

-1
时，Den 速率降低至
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2.1±0.3μg·kg-1·h-1,较对照分别降低了约 14.8%和 55.0%。芦苇和互花米草两种覆被土壤均表现为高剂量(0.5～5.0mg·kg-

1)Cd 对 Den 速率的抑制程度大于低剂量(0.05～0.3mg·kg-1),且抑制程度均在 Cd 浓度为 0.3～0.5mg·kg-1时增加。且芦苇覆被

下土壤 Den 速率(6.3μg·kg
-1
·h

-1
)为互花米草土壤(3.2μg·kg

-1
·h

-1
)下的 2 倍。对无植被的光滩土壤而言，Cd 添加(0.05～

5.0mg·kg-1)下 Den 速率为 2.0±0.4μg·kg-1·h-1,高于对照 62.0%。不同覆被方式下，土壤 Den 速率表现为：芦苇>互花米草>

光滩。 

 

图 1 Cd 对不同覆被类型土壤 Den速率的影响 

2.2Cd 对土壤理化性质的影响 

Cd 添加下，有植被芦苇和互花米草覆被时土壤 NO3
--N 含量与对照相比显著降低(P<0.05)。Cd 剂量为 0.05～0.5mg·kg-1时，

芦苇覆被下土壤 NO3
--N 含量相比对照减少约 27.5%,Cd 为 1.0～5.0mg·kg-1时显著低于对照 56.3%(P<0.05)。互花米草覆被下的

土壤 NO3
--N 含量在 Cd剂量为 0.1～1.0 和 3.0～5.0mg·kg-1时相比对照分别减少约 2.0 和 2.7倍。相比较而言，Cd剂量为 1.0～

5.0mg·kg-1时，无植被的光滩土壤 pH显著增加1.2%(P<0.05),NH4
+-N 和 NO3

--N含量分别显著降低 56.3%和 52.3%(P<0.05)。 

2.3Cd 胁迫下土壤 Den 速率和理化性质的关系分析 

土壤 Den 速率与理化性状的相关性分析结果表明，互花米草覆被土壤的 Den 速率与 NH4
+-N 和 NO3

--N 含量分别呈显著和极显

著正相关(P<0.05)(表 2);芦苇覆被土壤的Den 速率与 NO3
--N 含量呈显著正相关(P<0.05)。而光滩土壤 Den 速率与 pH、EC、NH4

+-

N 和 NO3
--N 均没有显著的相关性。 

表 2 Den与土壤理化性质的相关性 

不同植被类型 pH EC NH4
+-N NO3

--N 

芦苇 0.486 0.017 -0.111 0.755* 

互花米草 -0.606 0.076 0.745* 0.901** 

光滩 0.263 -0.017 0.160 -0.014 
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注：*表示“P<0.05”,**表示“P<0.01”. 

 

图 2不同植被类型下 Cd对土壤pH(a)、EC(b)、NH4
+-N 含量(c)和 NO3

--N含量(d)的影响 

3 讨论 

湿地植被是影响土壤 Den 的重要因素，Ma等[31]、Xiong 等[32]分别以亚热带河流湿地和汉江沿岸湿地为例研究土壤 Den过程，

均发现有植被覆被土壤的 Den 速率高于无植被土壤。Alldred等
[33]
也表明互花米草和水稻覆被下湿地土壤的 Den速率高于无植被

土壤 55%。其中植被主要通过提供微生物可利用的分泌物、营养物质和有机质，使土壤维持较高的微生物丰富度[31,32,34],并改变土

壤 pH[22,35]等理化性质，从而间接作用于 Den 过程。从土壤 pH的影响看来，偏中性或弱碱性条件更有利于 Den 相关微生物的生长

代谢和 Den 酶活性的改善[7,36]。这较好的解释了较高 pH土壤(芦苇 pH=7.67 和互花米草 pH=7.31)的 Den速率大于较低 pH土壤(光

滩 pH=7.25)的观测。另一方面，湿地土壤较高的盐度对 Den 产生抑制。例如，高盐度通过对细胞的脱水、质壁分离和细胞失活

等作用对微生物产生毒害作用[37]。施瑾欢[38]研究表明：高盐度明显抑制崇明东滩湿地土壤 Den速率。王玉萍[39]对珠江口沉积物进

行 Den 实验，发现当盐度为 5‰～35‰时 Den 速率和 Den 细菌数均与盐度存在负相关关系。李佳霖[40]对长江口沉积物 Den的研究

也表明：Den 速率与盐度呈极显著负相关(P<0.05)。本研究中，芦苇和互花米草覆被下土壤 EC 低于光滩，这可能是造成 Den 速

率高于光滩的重要原因之一。值得指出的是，芦苇覆被下土壤Den 速率大于互花米草。这可能与土壤微生物对不同植被的适应有

关。王蒙[41]、郑洁等[42]研究表明：湿地入侵物种互花米草覆被下土壤的微生物多样性显著小于芦苇土壤，微生物多样性的降低，

可能使其对硝态氮反硝化途径转化的能力减弱。 

研究表明，重金属影响下土壤 Den 速率的变化符合经典“线性或阈值模型”[11,14](图 3a)或毒物兴奋效应(Hormesis)模型
[7,10,43]

(图 3b)。例如，Afzal 等
[11]
发现，不同剂量 Cd 对水稻土壤 Den 速率的抑制程度表现为 2mg·kg

-1
>5mg·kg

-1
>10mg·kg

-1
,符



 

 7 

合“线性或阈值模型”。但赵迪[44]表明，外源Cd为 0.5mg·kg-1时对湿地沉积物 Den为促进作用，而 2.0mg·kg-1和 4.0mg·kg-1

时为抑制作用。Yang 等[12]发现 5mg·kg-1 的 Cd 可使大豆农田土壤 Den 提高 8.8%,而 20mg·kg-1 对土壤 Den 有显著的抑制作用

(P<0.05),抑制率达 14.4%。二者的研究结果均表明 Cd对土壤Den 的影响存在典型的 Hormesis 响应。本研究结果显示，Cd添加

对芦苇和互花米草覆被下土壤 Den 速率均表现为抑制作用，且为“阶梯状”变化特征(图 3c):一定低剂量(0.05～0.3mg·kg-1)范

围内抑制幅度(13.3%～14.8%)较低，且相对稳定；剂量达 0.3～0.5mg·kg-1时，抑制程度升高；高剂量(0.5～5.0mg·kg-1)下抑

制程度(50.0%～55.0%)较高，但再次稳定在特定区间。这一变化反映了不同强度的 Cd胁迫下，土壤生态系统稳态的打破与新稳

态的形成，可以认为是“线性或阈值模型”的多重组合。这可能是足够“密”的低剂量 Cd刺激下，观测到的“线性或阈值模型”

的过渡态[45]。变化的原因可能在于不同剂量 Cd的刺激下，Den的限制因子发生质或量的变化。 

NO3
-
是土壤 Den 速率的重要限制因子

[46,47]
。唐陈杰等

[48]
以鄱阳湖湿地为例研究影响 Den 速率的因素，结果显示土壤 Den 速率

与 NO3
-为正相关关系。Palta等[49]和Marc 等[50]也表明棕色地带湿地和佛罗里达州沼泽湿地土壤 NO3

-含量的增加是引起 Den 速率增

大的重要因素。本研究发现，NO3
--N 含量高低是影响 Cd 添加下芦苇和互花米草覆被土壤 Den 速率变化的关键因子，但其并不对

无植被的光滩土壤 Den 过程产生显著影响(表 2)。这表明，湿地有无植被对土壤 Den 过程具有显著影响[31,32,33]。值得指出的是，

Cd 胁迫下有植被土壤 Den 速率的降低可能与 Cd 对 Den 微生物数量和活性的抑制作用有关[8,9];NO3
--N 含量的降低可能是因为其对

结合态重金属的活化所致
[51,52]

。此外，除Den 途径之外，异化成铵(DNRA)是硝态氮还原的另一主要途径
[53,54]

。互花米草植被下NO3
-

-N 与 NH4
+-N均与 Den速率呈显著相关的现象表明，DNRA 可能也是互花米草植被下硝态氮还原的主要途径。这与徐莎等[55]等发现

互花米草植被带 DNRA 速率显著高于芦苇的结果相一致。因此，当充分考虑低剂量时，Cd与土壤Den 速率之间的关系不同于传统

的“线性或阈值模型”或“Hormesis 模型”,评估或预测滨海湿地 N2O 源汇效应时，应充分考虑低剂量重金属的影响。 

 

图 3剂量效应模型(黑色虚线表示零等效点) 

4 结论 

(1)Cd 胁迫下，有植被土壤的 Den 速率显著降低(P<0.05)。芦苇和互花米草土壤 Den 速率分别降至 6.3 和 3.2μg·kg
-1
·h

-

1。 

(2)土壤 Den 的响应表现为Cd剂量驱动下的“阶梯状”特征。 

(3)低剂量 Cd的存在并未改变 NO3
-
-N 对 Den 过程的主导。 
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