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１. 厦门大学环境与生态学院ꎬ福建省海陆界面生态环境重点实验室ꎬ厦门 ３６１１０２
２. 厦门大学海洋与地球学院ꎬ近海海洋环境科学国家重点实验室ꎬ厦门 ３６１１０２
３. 厦门市环境保护局海沧分局ꎬ厦门 ３６１０２６
收稿日期:２０１６￣１０￣２５　 　 　 修回日期:２０１６￣１２￣０１　 　 　 录用日期:２０１６￣１２￣０１

摘要:全球变化背景下海岸带地区面临多种环境压力ꎬ快速城镇化和人类活动导致河流与海湾营养盐污染和富营养化问题加重ꎬ污染溯源是水

体达标方案编制与实施的重要环节.兼顾科学性与操作性ꎬ本文基于综合溯源思路ꎬ以厦门湾河流为例ꎬ于水质较差的枯水期开展水系沿程梯

度调查ꎬ进行氮的生物地球化学过程解析ꎬ结合硝酸盐氮氧双位素及土地利用统计分析ꎬ探明氮污染关键源区和氨氮超标成因.结果表明ꎬ研究

区 ６３％的站位水中氨氮占无机氮的 ５０％以上ꎬ沿下游方向氨氮污染加重ꎬ且与城镇与农村宅基地、渔塘的面积占比均呈正相关.土壤氮、粪肥及

污水和化肥贡献了硝酸盐 ８９％~９１％的来源.最后ꎬ提出了污染减排(控源)、生态修复(增容)、以海定陆(统筹)的水体达标策略ꎬ为我国水污

染防治与管理提供方法示范.
关键词:氮污染ꎻ溯源ꎻ同位素分析ꎻ水质管理ꎻ海湾河流
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１　 引言(Ｉｎｔｒｏｄｕｃｔｉｏｎ)

海陆界面是人口密集、经济活跃、对全球变化

敏感的区域ꎬ特别是处于新型城镇化的海湾流域ꎬ
面临农业集约化生产、人口快速增长、生态环境破

坏、复合污染增加等多重压力.土地利用 /覆被急剧

变化和大量的营养盐流失进入水体ꎬ引起水质恶化

和生物多样性降低(Ｗｅｉｊｔｅｒｓ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００９).河流携带

大量的营养盐入海可导致海湾富营化、有害藻华、
低氧区形成等负面生态效应 ( Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１２ꎻ
Ｐａｅｒｌꎬ ２００６).水体中氮主要包括有机氮、氨氮、亚硝

酸盐和硝酸盐等形态ꎬ其中ꎬ氨氮从“十二五”规划

起列入我国水污染减排的约束性指标ꎬ要求实施氨

氮污染总量控制和达标排放.过去几年ꎬ各级政府投

入巨资ꎬ尝试通过水污染治理解决水质问题.然而ꎬ
全国范围内河流氨氮和海洋无机氮仍然普遍超标.
２０１５ 年 ４ 月国务院公布«水污染防治行动计划»(简
称«水十条»)ꎬ２０１６ 年 ６ 月国家环境保护部印发

«关于强化水体达标方案编制实施工作的通知»ꎬ要
求各级政府针对未达标水体编制达标方案.水质超标

是环境保护与社会经济发展不尽协调的结果ꎬ水体达

标是一个系统性工作ꎬ单就点源达标排放和几个工程

项目无法从根本上解决水质问题.科学编制水体达标

方案ꎬ需要在流域尺度上开展系统分析ꎬ识别污染来

源ꎬ诊断水质未能达标的成因与机制ꎬ才能科学高效

地加以防治.其中ꎬ污染溯源是水体达标的核心环节ꎬ
也是水体达标方案编制和科学施治的基础.

地表水氮的来源很多ꎬ其中最受关注的是硝酸

盐污染的溯源.Ｋｏｈｌ 等(１９７１)首次利用硝酸盐氮同

位素评估了农用化肥对河流硝酸盐的影响.近年来ꎬ
稳定氮同位素方法已在河流污染溯源上得到广泛

应用(肖化云等ꎬ ２００４ꎻ邢萌等ꎬ ２０１０).由于不同硝

酸盐来源的氮同位素比值有重叠现象ꎬ近年来人们

开始采用氮氧双同位素方法和端元混合模型ꎬ以更

准确地判断硝酸盐的来源并研究其生物地球化学

过程 ( Ａｎｉｓｆｅｌｄ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００７ꎻ Ｃｈａｎｇ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００２ꎻ
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２００６ꎻ Ｌｉ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１０ꎻ Ｍａｙｅｒ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００２ꎻ Ｘｕｅ
ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１４ꎻ Ｙｕｅ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１３ꎻ Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１４ꎻ
Ｚｈｉ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１６).但利用氮氧同位素定量各种硝酸

盐来源比例的研究还不多(徐志伟等ꎬ２０１４)ꎬ且无

法直接指示氨氮超标的原因.国内外已有不少学者

利用模型研究氮污染的产生与输出ꎬ进而分析氮污

染来源与贡献.利用 ＨＳＰＦ、ＳＷＡＴ 等机理模型和基

于经验统计与过程相结合的 ＳＰＡＲＲＯＷ 模型(吴在

兴等ꎬ ２０１０)ꎬ可模拟分析流域氮的产生和输移ꎬ但
其缺点是模型结构相对复杂ꎬ相关参数资料不易获

取ꎬ专业性较强ꎬ难以在水质管理实践中推广使用.
另外ꎬ根据产排污系数和入河系数量化氮污染负荷

的方法在操作上较为简便ꎬ但系数的取值误差大ꎬ
且污染负荷以行政区为统计单元ꎬ难以与断面水质

建立输入响应关系.亦有学者为衔接子流域分区和

行政区管理边界ꎬ基于广义流域负荷模型(ＧＷＬＦ)、
净氮负荷输入系统(ＮＡＮＩ)和 ＧＩＳ 空间分析技术ꎬ尝
试面向行政区的总氮污染源解析 (李国光等ꎬ
２０１４).从水体达标的角度ꎬ需要充分了解流域社会

经济、水环境、水资源与水生态条件及其空间关系ꎬ
掌握水体中氮的浓度、形态分布和迁移转化规律ꎬ
进而分河段(控制单元)判别氮污染的主要来源ꎬ为
水质的精细管理和责任落地提供依据.

为满足海湾河流水体达标和海陆统筹的水环

境保护重大需求ꎬ溯源方法应兼具科学性与操作性.
本文以厦门马銮湾流域主要河流———过芸溪为例ꎬ
基于综合溯源提出水体达标策略.全水系分河段调

查研究氮的形态分布和迁移转化规律ꎬ解析河流氮

的生物地球化学过程ꎬ采用硝酸盐氮氧双同位素端

元混合模型评估其来源及贡献ꎬ利用 ＧＩＳ 技术分析

土地利用与水质(各形态氮的浓度)的空间关系ꎬ分
河段判别氮污染的主要来源及机制ꎬ进而讨论海湾

河流水体达标应遵循的策略ꎬ为我国水污染防治与

管理提供科学依据与案例示范.

２　 材料与方法(Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ)

２.１　 研究区概况

过芸溪位于厦门市海沧区西北部ꎬ呈“Ｙ”字结

构ꎬ由 ３ 条支流(支流 １、２、３)组成并汇入马銮湾.干流

(此处含支流 １)全长约 １５ ｋｍꎬ流域面积 ４３.５ ｋｍ２ꎬ涉
及 ８ 个行政村和 ６ 个自然村ꎬ人口 ６.２ 万.流域内多低

山丘陵ꎬ地势呈西北向东南倾斜.属于亚热带海洋季

风气候ꎬ年均气温 ２１ ℃ꎬ年降雨量 １３５０~１５００ ｍｍ.过
芸溪 ９０％保证率最枯月平均流量约 ０.８ ｍ３􀅰ｓ－１ .近年

来ꎬ河流氨氮浓度时常超过地表水环境质量标准

(ＧＢ３８３８－２００２)Ⅳ类水质(水环境功能区划要求).
２.２　 样品采集与实验分析

沿过芸溪 ３ 条支流从下游到上游沿程设置 １９
个站位(编号分别是 Ａ１ ~ Ａ９、Ｂ１ ~ Ｂ７、Ｃ１ ~ Ｃ３)ꎬ其

２３０２
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中ꎬ支流 １ 和支流 ２ 为主要支流ꎬ也是本文分析的重

点ꎻ另加设 ５ 个排污口站位(ＡＰ１、ＡＰ２、ＡＰ３、ＢＰ１、
ＢＰ２)ꎬ分析沿岸污水输入的影响.通常枯水期营养

盐浓度高ꎬ水质超标严重ꎬ样品具代表性.因此ꎬ本研

究于 ２０１５ 年 １１ 月 ６ 日(枯水期间)进行采样ꎬ采样

前 １ 个月内无降雨ꎬ河流流量较小(基流).用 ２.５ Ｌ
有机玻璃采水器采集水样(０.５ ｍ 或 １ / ２ 水深)ꎬ 装

于 ５００ ｍＬ 聚乙烯瓶ꎬ置于带冰保温箱冷藏.利用

ＷＴＷ 多参数水质仪(Ｍｕｌｔｉ ３４３０)原位测定 ｐＨ、ＤＯ、
水温、电导率等.

水样当天带回实验室ꎬ经 ＧＦ / Ｆ 膜过滤(预先

４５０ ℃灼烧 ４ ｈ)ꎬ收集滤液用于测定营养盐和硝酸

盐氮氧同位素(其中 １４ 个站位)ꎬ滤膜上颗粒用于

测定总悬浮颗粒物(ＴＳＭ)和叶绿素 ａ(Ｃｈｌ￣ａ).实验

简述如下:①营养盐:采用 ＡＡ３ 营养盐自动分析仪

(德国 Ｂｒａｎ＋Ｌｕｃｂｂｅ 公司)测定各形态氮(ＮＨ＋
４ ￣Ｎ、

ＮＯ－
３ ￣Ｎ 和 ＮＯ－

２ ￣Ｎ)浓度ꎻ经碱性过硫酸钾消解后同

ＮＯ－
３ ￣Ｎ 方法测定溶解态总氮(ＤＴＮ)ꎻ最后可得溶解

无机氮(ＤＩＮ＝[ＮＨ＋
４ ￣Ｎ]＋[ＮＯ－

３ ￣Ｎ] ＋[ＮＯ－
２ ￣Ｎ])和溶

解有机氮 ( ＤＯＮ ＝ ＤＴＮ － ＤＩＮ)ꎻ ＮＨ＋
４ ￣Ｎ、 ＮＯ－

３ ￣Ｎ 和

ＮＯ－
２ ￣Ｎ 检测限分别为 ０.０１、０.０１ 和 ０.００１ ｍｇ􀅰Ｌ－１(以

Ｎ 计)ꎬ１０％样品平行测试误差<５％.②硝酸盐氮氧

同位素: 利用缺乏 Ｎ２ Ｏ 还原酶的反硝化细菌

(Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ａｕｒｅｏｆａｃｉｅｎｓ) 将水样中的 ＮＯ－
３ ￣Ｎ 和

ＮＯ－
２ ￣Ｎ(ＮＯｘ)转化为 Ｎ２ Ｏ 气体ꎬ通过 ＧａｓＢｅｎｃｈ ＩＩ￣

ＩＲＭＳ( Ｔｈｅｒｍｏ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ ＤＥＬＴＡ Ｖ ａｄｖａｎｔａｇｅ) 测定

Ｎ２Ｏ的氮氧同位素ꎬ再经过氮同位素标准曲线校正

后ꎬ得到水样中 ＮＯｘ的氮氧同位素(Ｃａｓｃｉｏｔｔｉ ｅｔ ａｌ.ꎬ
２００２ꎻ Ｓｉｇｍａｎ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００１).δ１５Ｎ 和 δ１８Ｏ 测定精度分

别为 ０.２‰和 ０.５‰.实测样品中ꎬＮＯ－
３ ￣Ｎ 占 ＮＯｘ 的

８０％以上ꎬ下文描述时用 ＮＯ－
３ ￣Ｎ 代替 ＮＯｘ .③ＴＳＭ:

过滤水样后的滤膜置于 １０５ ℃烘箱中烘干至恒重ꎬ
称重得到总悬浮颗粒质量ꎬ根据对应过滤体积计算

ＴＳＭ.④叶绿素 ａ:另取一定体积水样经 ＧＦ / Ｆ 膜过

滤ꎬ滤膜用 ９０％丙酮萃取后用 Ｔｕｒｎｅｒ 荧光计测定

(Ｐａｒｓｏｎｓ ｅｔ ａｌ.ꎬ１９８４).
２.３　 数据处理与统计

利用 Ｐａｒｎｅｌｌ 等(２０１０)开发的 ＳＩＡＲ 混合模型ꎬ
计算相关端元(来源)对河流 ＮＯ－

３ ￣Ｎ 的贡献比例及

其概率分布ꎬ具体见式(１).本文考虑大气沉降、土壤

氮、化肥、粪肥及污水等 ４ 个端元ꎬ其氮、氧同位素组

成参考报道值(邢萌等ꎬ ２０１６).假设式(１)中的分馏

因子 ｃｊｋ ＝ ０ꎬ即假设河水中不存在微生物反硝化作

用ꎬ根据测定的河水 δ１５Ｎ 和 δ１８Ｏꎬ利用 Ｒ 语言软件

中的 ＳＩＡＲ 程序包计算不同端元的贡献比例.

Ｘ ｉｊ ＝ ∑
ｋ

ｋ ＝ １
ｐｋ ｃｊｋ ＋ ｓ ｊｋ( ) ＋ ε ｊｋ

ｓ ｊｋ ~ Ｎ μ ｊｋꎬω２
ｊｋ( )

ｃｊｋ ~ Ｎ λ ｊｋꎬτ２
ｊｋ( )

ε ｊｋ ~ Ｎ ０ꎬσ２
ｊ( )

æ

è

ç
ç
ç
ç
ç
ç

(１)

式中ꎬＸ ｊｋ是第 ｉ 个混合物的 ｊ 同位素值ꎬｉ ＝ １、２、３􀆺
Ｎꎬｊ ＝ １、２、３􀆺ＪꎻＳ ｊｋ是第 ｋ 个端元的 ｊ 同位素值(ｋ ＝
１、２、３􀆺Ｋ)ꎻμ ｊｋ为平均值ꎻω ｊｋ为标准偏差ꎻｐｋ为端元 ｋ
的贡献比例ꎻｃｊｋ是端元 ｋ 在 ｊ 同位素上的分馏因子ꎻ
λ ｊｋ为分馏因子的平均值ꎻτ ｊｋ为标准偏差ꎻεｉｊ为剩余

误差ꎬ代表不同单个混合物之间未能确定的变量ꎬ
其平均值为 ０ꎬ标准偏差为 σ ｊ .

此外ꎬ利用遥感目视解译和 ＧＩＳ 软件获得过芸

溪流域土地利用分布及面积ꎬ运用 ＳＰＳＳ 软件进行

监测点水质参数与对应汇水区土地利用占比(某类

土地利用面积占总汇水面积的比例)相关分析.综合

各类信息ꎬ分析过芸溪氮污染关键源区及氨氮超标

成因.

３　 结果(Ｒｅｓｕｌｔｓ)

图 １　 过芸溪两支流溶解氧和叶绿素 ａ 沿程变化

Ｆｉｇ.１　 Ｓｐａｔｉａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ＤＯ ａｎｄ Ｃｈｌ￣ａ ａｌｏｎｇ ｔｈｅ ｔｗｏ ｔｒｉｂｕｔａｒｉｅｓ ｏｆ
Ｇｕｏｙｕｎ Ｒｉｖｅｒ

３.１　 河流理化参数空间分布特征

过芸溪两主要支流的理化参数在沿程上有明

显变化(图 １).支流 ２ 的 ＤＯ、Ｃｈｌ￣ａ 含量和 ｐＨ 值(数

３３０２
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据未显示)总体高于支流 １ꎬ支流 ２ 的 Ｂ５ 站位(库
塘)的 ＤＯ 出现异常高值(>１５ ｍｇ􀅰Ｌ－１)ꎬ支流 １ 中游

和支流 ２ 的多数站位呈耗氧状态.支流 ２ 及支流 ３
(数据未显示)的 Ｃｈｌ￣ａ 含量(１０.４６ ~ １７２.３ μｇ􀅰Ｌ－１)
远远高于支流 １(０.９３ ~ ３８.７４ μｇ􀅰Ｌ－１)ꎻ排污口 ＢＰ１
出现 Ｃｈｌ￣ａ 异常高值(１８９.８ μｇ􀅰Ｌ－１).所有站位 ｐＨ
值范围为 ６. ６３ ~ ９. ９７.支流 １ 的电导率为 ５ ~ １５３２
μＳ􀅰ｃｍ－１ꎻ支流 ２ 为 １２７ ~ ３００ μＳ􀅰ｃｍ－１ꎬ在中上游段

较为平稳ꎬ在 Ａ３ 站位(支流 ２ 汇入)后沿下游方向

陡升ꎻ支流 ３ 的电导率为 ２０６~３００ μＳ􀅰ｃｍ－１ .
３.２　 河流不同氮形态浓度及其沿程变化

由图 ２ 可知ꎬ２ 条主要支流中各形态氮浓度范

围分别是: ＮＨ＋
４ ￣Ｎ ０. １９ ~ １０. ９９ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬ ＮＯ－

２ ￣Ｎ
０.００３~０.６７０ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＮＯ－

３ ￣Ｎ ０.０３~２.２３ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＤＩＮ
０.５７~ １１.７０ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＤＯＮ ０.９２ ~ ３.０１ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＤＴＮ
１.８３~１４.７１ ｍｇ􀅰Ｌ－１ .支流 ２ 的 ＮＨ＋

４ ￣Ｎ 浓度高于支

流 １ꎬ特别是中下游段ꎬ且多个站位 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 浓度超

过国家地表水环境质量标准(ＧＢ３８３８—２００２)Ⅳ类

标准限值(１.５ ｍｇ􀅰Ｌ－１)ꎬ支流 １ 超标 ０.３１ ~ ２.０１ 倍ꎬ
支流 ２ 超标 ０.５１~３.５５ 倍.此外ꎬ支流 ２ 的 ＮＯ－

２ ￣Ｎ 和

ＤＯＮ 浓度也显著高于支流 １.各形态氮浓度在两支

流上沿程变化趋势不尽一致(图 ２)ꎬＮＯ－
３ ￣Ｎ 浓度在

支流 １ 表现为沿下游方向有所上升ꎬ而支流 ２ 则相

反ꎻＮＨ＋
４ ￣Ｎ 和 ＮＯ－

２ ￣Ｎ 浓度在两支流均沿下游方向有

所抬升ꎻＤＴＮ 的沿程变化与 ＤＩＮ 类似ꎬ且在下游浓

度有所抬升.受排污口影响ꎬ沿程水质呈现波动特

征.支流 １(Ａ３)汇水面积是支流 ２(Ｂ１)的 １.４ 倍ꎬ根
据汇流后(Ａ２)电导率的变化(假设仅受混合影响)
推算ꎬ支流 １ 的流量是支流 ２ 的 １.５ 倍.因此ꎬ支流 ２
汇入支流 １(干流)后会产生一定的稀释效应ꎬ如图

２ 所示ꎬＡ２ 站各项氮(除 ＤＯＮ)的浓度介于 Ａ３ 站和

Ｂ１ 站之间ꎬ且主要受支流 ２ 影响.

图 ２　 过芸溪两支流营养盐氮分形态浓度沿程变化

Ｆｉｇ.２　 Ｓｐａｔｉａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ａｌｏｎｇ ｔｈｅ ｔｗｏ ｔｒｉｂｕｔａｒｉｅｓ ｏｆ Ｇｕｏｙｕｎ Ｒｉｖｅｒ

　 　 两主要支流水中 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 占 ＤＩＮ 的比例较高

(６３％的站位 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 占比高于 ５０％).ＤＩＮ 与 ＮＨ＋

４ ￣Ｎ
存在显著正相关( ｒ ＝ ０.９７０ꎬｐ<０.０１)ꎬ表明大部分站

位的 ＤＩＮ 浓度受 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 控制.此外ꎬ支流 ３ 的各形

态氮浓度分别为:ＮＨ＋
４ ￣Ｎ１.９０ ~ ５.０７ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＮＯ－

３ ￣Ｎ
１.６５ ~ １. ８０ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＤＩＮ ３. ６５ ~ ６. ９８ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＤＯＮ
１.４９~３.２２ ｍｇ􀅰Ｌ－１ꎬＤＴＮ ５.１４ ~１０.１９ ｍｇ􀅰Ｌ－１ .

４３０２
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３.３　 硝酸盐氮氧双同位素与端元贡献

河流站位及污水口水样硝酸盐氮氧同位素组

成汇总于图 ３.大部分站位落在粪肥及生活污水、土
壤有机氮的特征值区间.值得注意的是ꎬ大部分氮氧

同位素值都落在反硝化趋势线以下 (除了 Ａ９ 和

Ｂ７)ꎬ且所有站位 δ１８Ｏ￣ＮＯ－
３ 均处于可能受硝化作用

影响的范围(－１０‰~１５‰).这暗示了硝化作用可能

在各个河段普遍存在ꎬ又进一步排除了水体的反硝

化作用(Ａ９ 和 Ｂ７ 除外)ꎬ传统观点认为水体反硝化

作用通常在 ＤＯ < ２ ｍｇ􀅰Ｌ－１ 时或在沉积物中发生

(Ｋｅｎｄａｌｌꎬ １９９８).利用 ＳＩＡＲ 模型得出ꎬ在 ９５％的统

计概率下ꎬ支流 １ 的 ＮＯ－
３ ￣Ｎ 来源贡献比例是:土壤

氮 ３３.６％ꎬ粪肥及污水 ３０.３％ꎬ化肥 ２７.５％和大气沉

降 ８.６％ꎻ支流 ２ 的来源贡献比例是:土壤氮 ３２.８％ꎬ
化肥 ２９.４％ꎬ粪肥及污水 ２７.１％和大气沉降 １０.７％
(图 ４).

图 ３　 典型硝酸盐端元组分氮氧同位素比值范围及过芸溪水中硝酸盐氮氧同位素分布(注:粪肥及生活污水的 δ１５Ｎ￣ＮＯ－
３ 是 ３‰~ １７‰ꎬ

δ１８Ｏ￣ＮＯ－
３是－７‰~１２‰(徐志伟等ꎬ ２０１４)ꎻ土壤有机氮的 δ１５Ｎ￣ＮＯ－

３ 是 ３‰~８‰ꎬδ１８Ｏ￣ＮＯ－
３ 是－７‰~１２‰(徐志伟等ꎬ ２０１４ꎻＤｅｌｃｏｎｔｅ

ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１４)ꎻ大气降水及化肥中铵盐的 δ１５Ｎ￣ＮＯ－
３ 是－４‰~６‰ꎬδ１８Ｏ￣ＮＯ－

３ 是－１０‰~ １０‰(徐志伟等ꎬ２０１４)ꎻ化肥中硝酸盐的 δ１５Ｎ￣

ＮＯ－
３ 是－２‰~４‰ꎬδ１８Ｏ￣ＮＯ－

３ 是 １７‰~２５‰(徐志伟等ꎬ ２０１４ꎻＮｅｓｔｌｅｒ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２０１１)ꎻ降水中硝酸盐的 δ１５Ｎ￣ＮＯ－
３ 是－３‰~７‰ꎬδ１８Ｏ￣ＮＯ－

３

是 ２０‰~９０‰(徐志伟等ꎬ ２０１４)ꎻ由硝化作用产生的硝酸盐的 δ１ ８Ｏ￣ＮＯ－
３ 是－１０‰~１５‰(Ｋｅｎｄａｌｌꎬ １９９８))

Ｆｉｇ.３　 Ｇｅｎｅｒａｌ ｎｉｔｒａｔｅ ｓｏｕｒｃｅ ｆｉｎｇｅｒｐｒｉｎｔｓ ｉｎ ａ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ δ１５Ｎ ａｎｄ δ１８Ｏ ｖａｌｕｅｓ ａｎｄ ｔｈｏｓｅ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｉｎ ｔｈｅ Ｇｕｏｙｕｎ Ｒｉｖｅｒ

图 ４　 利用 ＳＩＡＲ 模型计算的 ４ 种端元对于过芸溪两支流硝态氮的贡献比例(图中箱线图按颜色由浅到深分别表示 ５％、２５％、５０％、７５％、
９５％概率下的比例)

Ｆｉｇ.４　 ＳＩＡＲ ｍｏｄｅｌ ｅｓｔｉｍａｔｅｄ ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎａｌ ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｆｏｕｒ ｎｉｔｒａｔｅ ｓｏｕｒｃｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｔｗｏ ｔｒｉｂｕｔａｒｉｅｓ ｏｆ Ｇｕｏｙｕｎ Ｒｉｖｅｒ
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３.４　 土地利用与水质关系

ＮＨ４￣Ｎ 浓度与相应汇水范围内土地利用占比

有一定的关系(图 ５).支流 １ 的 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 浓度与城镇

及农村用地占比呈显著正相关( ｒ ＝ ０.９６６ꎬｐ<０.０１)ꎬ
支流 ２ 的 ＮＨ＋

４ ￣Ｎ 浓度与该项占比相关性不显著( ｒ＝
０.７０９ꎬｐ＝ ０.０７５)ꎻ两支流的 ＮＨ＋

４ ￣Ｎ 浓度均与鱼塘面

积占比呈显著正相关(支流 １:ｒ ＝ ０.９１６ꎬｐ<０.０１ꎻ支
流 ２:ｒ＝ ０.８０１ꎬｐ<０.０５).此外ꎬ支流 １ 的 ＮＨ＋

４ ￣Ｎ 浓度

还与林地面积占比呈显著负相关( ｒ ＝ － ０. ６６７ꎬｐ <
０.０５)ꎻ而两支流的 ＮＯ－

３ ￣Ｎ 浓度与各类土地利用类

型占比不存在相关关系.

图 ５　 过芸溪氨氮浓度与汇水区土地利用面积占比的相关关系(Ａ３ 与 Ａ４(空心点)受日月谷温泉水排放影响ꎬ在相关分析中剔除)
Ｆｉｇ.５　 Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ａｍｍｏｎｉｕｍ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｌａｎｄ ｕｓｅ ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｉｎ ａｓｓｏｃｉａｔｅ ｃａｔｃｈｍｅｎｔ ｉｎ ｔｈｅ Ｇｕｏｙｕｎ Ｒｉｖｅｒ

４　 讨论(Ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ)

４.１　 河流氮污染特征与水质超标诊断

地表水中的 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 主要来源于陆源污染(赵志

瑞等ꎬ ２０１３)ꎬ过芸溪 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 占 ＤＩＮ 的比例远远高

于 ＮＯ－
３ ￣Ｎ 占比ꎬ且从上游到下游波动上升ꎬ说明该

河流沿程吸纳了大量含高氨氮的污水.支流 １ 的

ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 浓度与城镇及农村用地面积占比、鱼塘面积

占比呈显著正相关ꎬ与林地面积占比呈显著负相

关ꎬ说明其主要受生活污水和鱼塘养殖污水排放影

响ꎻ支流 ２ 的 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 浓度与鱼塘面积占比呈显著正

相关ꎬ说明养殖污水污染对其水质影响较大.支流 ２
(也受支流 ３ 汇入影响)的 ＮＨ＋

４ ￣Ｎ 浓度总体上高于

支流 １ꎬ超标站位多ꎬ相应的超标倍数也更大ꎬ其氨

氮污染程度比支流 １ 严重.图 １ 显示了支流 ２ 的 Ｂ５
(库塘)及其下游站位的 ＤＯ 值和 Ｃｈｌ￣ａ 值保持在较

高水平ꎬ说明采样期间该河段处于藻华前期.５ 个站

位(Ｂ１~ Ｂ５)的 Ｃｈｌ￣ａ 与 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 呈显著负相关( ｐ<

０.０１)ꎬ说明藻类吸收降低了水中氨氮浓度.然而ꎬ生
物吸收并没有改变 ＤＩＮ 向下游上升的趋势ꎬ高污染

河流氮的浓度变化主要受控于沿岸污染输入和累

积.若藻华暴发后ꎬ藻类将死亡降解并消耗大量 ＤＯ
值( Ｈｕａｎｇ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００３ꎻ 谢群等ꎬ ２００９ꎻ Ｎｉ ｅｔ ａｌ.ꎬ
２０１６).

对比沿程相邻站位各形态氮浓度的变化幅度

与方向(表 １)ꎬ发现 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 去除量大于 ＮＯ－

３ ￣Ｎꎬ而
在二者浓度同时增加的河段ꎬＮＯ－

３ ￣Ｎ 增幅大于 ＮＨ＋
４ ￣

Ｎꎬ推断河流硝化作用较强烈ꎬ尤其是支流 １.已有研

究表明ꎬ流经耕地和城镇建设用地的河段ꎬ可能由

于地下水 ＮＯ－
３ ￣Ｎ 的输入导致河流 ＮＯ－

３ ￣Ｎ 增加

(Ｚｈａｎｇ ｅｔ ａｌ.ꎬ２０１４)ꎬ而大气沉降并不是这类河段

ＮＯ－
３ ￣Ｎ 的主要来源(Ｍａｙｅｒ ｅｔ ａｌ.ꎬ２００２).河流 ＤＯ 值

沿程微降或者不降反升(表 １)ꎬ而现场观察到河床

硬质化、沉积物少ꎬ说明该河流环境条件(没有缺

氧)不利于厌氧反硝化脱氮ꎬ此推论与硝酸盐氮氧

双同位素溯源结果一致(图 ３).农田含氮化肥也会

随地表或地下径流进入河流.支流 １ 和支流 ２ 中下

游(Ａ１~Ａ４、Ｂ１~ Ｂ５)的 ＮＯ－
２ ￣Ｎ(硝化或反硝化的中

间产物)浓度沿程逐步上升ꎬ同时 ＮＨ＋
４ ￣Ｎ 和 ＮＯ－

３ ￣Ｎ
浓度也大多呈上升趋势ꎬ推测随着富含氨氮的污水

汇入ꎬ河流氨氧化作用(硝化第一步骤)较强而亚硝

酸盐氧化(硝化第二步骤)较弱ꎬ造成 ＮＯ－
２ ￣Ｎ 在水中

累积.
硝酸盐氮氧双同位素溯源结果(图 ３)表明ꎬ过

芸溪大部分站位的 ＮＯ－
３ ￣Ｎ 主要来源于土壤有机氮、

粪肥及生活污水、化肥.土壤有机氮对二条主要支流

的 ＮＯ－
３ ￣Ｎ 来源贡献稍高于粪肥及生活污水比例(图

４).含氮化肥、养殖粪肥及生活污水有相当一部分进

入土壤系统ꎬ进而产生大量 ＤＯＮ 又随地表或地下径

流排入河段(Ｍａｙｅｒ ｅｔ ａｌ.ꎬ２００２)ꎬ也可能与该地区水

６３０２
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表 １　 过芸溪沿程 ＤＯ 与氮的变化幅度及推断的主要来源和转化过程

Ｔａｂｌｅ １　 Ｃｈａｎｇｅ ｏｆ ＤＯ ａｎｄ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｆｏｒｍｓ ｂｙ ｒｉｖｅｒ ｃｈａｎｎｅｌ ｓｅｇｍｅｎｔ ａｎｄ ｉｎｆｅｒｒｅｄ ｍａｊｏｒ ｓｏｕｒｃｅ ａｎｄ ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ

区间
变化幅度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１)

ＤＯ ＮＨ＋
４￣Ｎ ＮＯ－

２￣Ｎ ＮＯ－
３￣Ｎ ＤＩＮ ＤＯＮ ＤＴＮ

临岸土地利用分布 可能的来源与转化过程

Ａ９~Ａ８ ↑０.５９ ↑０.２７ ↑０.１５ ↑０.９６ ↑１.３７ ↑０.７５ ↑２.１３ 鱼塘、耕地、林地 污水、硝化、同化

Ａ８~Ａ７ ↓０.２１ ↓０.２６ ↓０.０２ ↓０.２４ ↓０.５１ ↓０.０５ ↓０.５７ 鱼塘密度变小ꎬ耕地 河水混合稀释、硝化、氨化

Ａ７~Ａ６ ↓１.１１ ↑０.８２ ↓０.０１ ↑１.０３ ↑１.８６ ↓０.１５ ↑１.７１ 少量鱼塘ꎬ耕地、
道路

反硝化、氨化ꎬ硝化

Ａ６~Ａ５ ↓１. ４６ ↑０.８３ ↓０.１４７ ↓０.３８ ↑０.３０ ↓０.６５ ↓０.３５ 农村宅基地、城镇建
设用地、耕地

氨化、吸纳污水、颗粒吸附沉降或植物
吸收

Ａ５~Ａ４ ↓０.３１ ↓１.２２ ↑０.１０７ ↓１.０６ ↓２.１８ ↑０.３１ ↓１.８７ 农村宅基地、温泉 同化、硝化、颗粒吸附沉降ꎬ厌氧氨氧化

Ａ４~Ａ３ ↑６.３９ ↑０.０８ ↑０.１６ ↑１.６７ ↑１.９２ ↓０.３９ ↑１.５３ 城镇建设用地、鱼塘 吸纳污水、硝化、ＤＯＮ 氧化分解、氨化

Ａ３~Ａ２ ↓１.８４ ↑３.６８ ↑０.１４ ↓０.８８ ↑２.９４ ↓０.１６ ↑２.７８ 与支流 ２ 汇合 河水混合、氨化、硝化ꎬ颗粒物吸附沉
降或植物吸收

Ａ２~Ａ１ ↓１.２８ ↓０.７９ ↓０.０５ ↑０.０４ ↓０.７９ ↑０.４１ ↓０.３９ 鱼塘、耕地、农村
宅基地

氨化、硝化、同化、吸附沉降

Ｂ７~Ｂ６ ↑０.８８ ↑１.２１ ↑０.０４ ↓０.０９ ↑１.１７ ↓０.５５ ↑０.６１ 农村宅基地、耕地 吸纳污水、氨化、反硝化

Ｂ６~Ｂ５ ↑１３.７４ ↓２.０７ ↓０.０３ ↓１.５９ ↓３.７０ ↓０.０３ ↓３.７２ 过坂水库 水库自净稀释、颗粒吸附沉降或植物
吸收、氨化、硝化

Ｂ５~Ｂ４ ↓１６.４０ ↑２.４６ ↑０.１８ ↑０.３３ ↑２.９８ ↑０.３２ ↑３.２９ 养鸭场、鱼塘、城镇
建设用地

吸纳污水、硝化

Ｂ４~Ｂ３ ↑３.９９ ↑０.０２ ↑０.０２ ↑０.７７ ↑０.８１ ↓０.１３ ↑０.６８ 城镇建设用地 混合累积、氨化

Ｂ３~Ｂ２ ↑０.５３ ↑４.１５ ↓０.０２ ↓０.２７ ↑３.８５ ↑０.３０ ↑４.１６ 城镇建设用地、农村
宅基地

同化、吸纳污水、颗粒吸附沉降或植物
吸收

Ｂ２~Ｂ１ ↑２.５２ ↓０.８８ ↑０.２９ ↑０.０５ ↓０.５３ ↑０.２０ ↓０.４５ 农村居住区、耕地ꎬ
少量鱼塘

硝化、同化、稀释ꎬ颗粒吸附沉降或植
物吸收

　 　 注:↑和↓表示区段各指标的增减辐度ꎻ可能的来源与转化过程中ꎬ粗体代表有比较明确的推论.

土流失较严重有关.在硝化过程中ꎬ氨氮被氧化成

ＮＯ－
３ ￣Ｎꎬ其氮氧同位素比值有变轻趋势 ( Ｋｅｎｄａｌｌꎬ

１９９８ꎻＺｈａｎｇ ｅｔ ａｌ.ꎬ２０１４).过芸溪沿下游方向硝酸盐

氮氧同位素总体有降低趋势(图 ４)ꎬ这进一步推断

河流存在明显的硝化作用.大部分站位硝酸盐氮氧

同位素值在反硝化趋势线以下(图 ３)ꎬ显示河流内

部反硝化作用不明显ꎬ主要是由于水中 ＤＯ 均大于

２ ｍｇ􀅰Ｌ－１(图 １)ꎬ河道硬质化、沉积物少.反硝化信号

不明朗还与较低的同位素富集因子及沿岸不同来

源硝酸盐的混合有关 ( Ｍａｙｅｒ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００２ꎻ Ｘｕｅ
ｅｔ ａｌ.ꎬ２０１４).越来越多的证据表明ꎬ除了传统认为的

厌氧反硝化ꎬ环境中可能存在好氧反硝化作用ꎬ特
别是在氨氮较高的水体ꎬ有可能会发生硝化￣反硝化

的耦合作用(Ｒｏｂｅｒｔｓｏｎ ｅｔ ａｌ.ꎬ １９８４ꎻ信欣等ꎬ２０１４).
今后应综合异养硝化、好氧反硝化菌和好氧反硝化

速率的直接测定加以证实.需要注意的是ꎬＳＩＡＲ 模

型的结果只是对某站位一个特定时间段贡献比例

的估计ꎬ氮在流域内的各种循环转化可造成复杂的

同位素分馏效应ꎬ因此ꎬ各端元贡献比例存在一定

的不确定性.

４.２　 关键源区识别与水体达标策略

综合河流氮形态分布及转化过程、土地利用与

水质关系和硝酸盐氮氧双同位素溯源的相关信息ꎬ
可基本探明过芸溪氮污染关键源区及氨氮超标的

主要原因(图 ６).过芸溪氮污染主要来自于面源污

染ꎬ其中ꎬ生活污水和养殖废水占主导ꎬ农田排水占

较小的比例ꎬ污染较重的河段位于支流 １ 和支流 ２
的下游段.支流 １ 上游段周边分布有大量鱼塘和大

面积耕地ꎬ氮污染主要来自养殖废水和农田排水ꎻ
中游段城镇建设用地和农村宅基地的比例增大ꎬ生
活污水影响加重ꎻ下游段主要流经鱼塘和耕地ꎬ养
殖废水和农田排水占主导.支流 ２ 上游段流经农村

和耕地ꎬ氮污染主要是生活污水和农田排水ꎬ而中

下游段流经养鸭场和鱼塘ꎬ养殖废水大量增加.支流

３ 也吸纳了大量的生活污水、养殖废水和部分农田

排水.
针对过芸溪氮污染关键源区的空间分布和河

道硬质化特征(自净能力弱)ꎬ建议采取“污染减排

(控源)、生态修复(增容)、以海定陆(统筹)”的水

体达标策略:①分支流分河段治理ꎬ从源头上控制

污染排放.支流 １ 上游和下游、支流 ２ 与支流 ３ 的中
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下游应清退养殖场所或通过整治实现养殖污染零

排放ꎻ支流 １ 中游、支流 ２ 和支流 ３ 的上游要重点控

制农村生活污染.并通过“多规合一”ꎬ优化产业结构

布局ꎬ做好环境功能区划、土地利用规划和城市总

体规划的融合与衔接ꎻ②重构流域水系生态廊道ꎬ
提高水质净化能力和环境容量.连通现有水塘、湿地

和河流ꎬ硬质化河道进行生态化改造ꎬ沿岸设置植

被缓冲带ꎬ恢复水￣土￣泥体系和生物多样性高的河

流自然生态.③以海定陆ꎬ海陆统筹管理.近期以海

水无机氮达标要求和海洋生态保护为目标导向ꎬ在
重要界面(主要支流汇入、行政区交界及河流￣河口

断面)建立水质水量的长期监测网络ꎬ加强流域水

质的动态监控ꎬ为厦门湾城市群水环境保护与生态

安全保障提供科学数据ꎬ同时推进环保、水利、海洋

跨部门测管协同机制的建立.

图 ６　 过芸溪氮污染关键源区及氨氮超标因素

Ｆｉｇ.６　 Ｃｒｉｔｉｃａｌ ｓｏｕｒｃｅ ａｒｅａ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ａｎｄ ｍａｊｏｒ ｃａｕｓｅｓ ｉｎ Ｇｕｏｙｕｎ Ｒｉｖｅｒ

５　 结论(Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ)

１)过芸溪全水系调查的氮形态数据表明ꎬ６３％
的站位无机氮以氨氮为主(５０％以上).河流氨氮污

染向下游方向加重ꎬ氨氮超标倍数支流 ２ 高于支流

１.河流氨氮与相应汇水区内的城镇与农村宅基地、
渔塘的面积占比均呈正相关ꎬ与林地占比负相关ꎬ
反映了沿岸土地利用变化的水质效应.

２)硝酸盐氮氧同位素组成及 ＳＩＡＲ 端元混合模

型表明ꎬ过芸溪两支流的土壤氮、粪肥及污水和化

肥贡献了硝酸盐 ８９％ ~ ９１％的来源.各形态氮浓度

和氮氧同位素比值向下游抬升ꎬ主要与沿岸污水汇

入有关.流域土壤和水体的硝化作用较强ꎬ硬质化河

道和富氧条件导致无显著反硝化作用.
３)针对污染关键源区和河道硬质化ꎬ建议采取

“污染减排(控源)、生态修复(增容)、以海定陆(统
筹)”的水体达标策略.分支流分河段进行污染削减ꎬ
优化产业结构布局、恢复河流自然生态ꎬ提高水生

态自净功能和环境容量ꎬ在重要界面建立长期监测

网络ꎬ加强流域污染与水质监控ꎬ推进海陆统筹、跨
部门测管协同.
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