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极端干旱对长江漫滩湿地温室气体排放的影响
——以南京八卦洲湿地为例
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摘 要：今夏我国长江流域在极端高温下遭遇了自 1961 年以来最严重的气象水文干旱，长江漫滩大面积落干，严重

威胁江滩湿地生态系统。研究选取南京市八卦洲湿地沉积物为研究对象，通过室内培养实验，设置了 20、30 ℃两个温度

梯度以及全淹水、半淹水和干处理 3 个水分梯度模拟了干燥再湿润对沉积物温室气体排放的影响，并结合三维荧光光谱

技术（3D-EEMs）等方法探讨其相应影响机制。不同温度处理结果表明：增温促进了沉积物的二氧化碳（CO2）排放（P<
0.05）和甲烷（CH4）排放（P>0.05），30 ℃下 3 个样点累积排放量的 CO2 当量共为 987.74 mg/kg，是 20 ℃培养处理下的 1.62
倍。其中，A 点沉积物对总排放的贡献最高（63.36%）。不同干湿处理结果表明：相同温度处理下累积排放量的 CO2当量

由高到低为：全淹水处理>半淹水处理>干处理，30℃培养处理时全淹水处理下 CO2当量为干处理下的 9.97 倍。高温高水

位条件下沉积物温室气体排放的 CO2当量可达低温干燥环境下的 28 倍以上，其中 CO2排放贡献率为 99.7%。研究结果对

评估未来长期干旱和极端降水频发影响下沉积物碳排放和制定碳减排政策具有重要意义。
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Abstract：This summer， China’s Yangtze River Basin suffered the most severe meteorological and hydrological drought since 1961 under ex⁃
treme heat， and the Yangtze River roaming beaches ran dry over a large area， seriously affecting the carbon cycle of the riverbank wetland 
ecosystem. An incubation experiment was conducted by using the sediments selected from Baguazhou wetland in Nanjing to investigate the  
effects of drying and rewetting on wetland sediments GHG emissions and to explore the corresponding influencing mechanism based on three-

文章编号：1007-2284（2023）04-0069-13

收稿日期：2022-11-10
基金项目：国家自然科学基金面上项目（41877337）。

作者简介：唐珍妮（1998-），女，硕士研究生，主要研究方向为生态水文/生态气象。E-mail：20201201075@nuist.edu.cn。

通讯作者：于志国（1982-），男，教授，博士，主要研究方向为生态水文/生态气象。E-mail：zhiguo.yu@nuist.edu.cn。

水环境与水生态

69



极端干旱对长江漫滩湿地温室气体排放的影响——以南京八卦洲湿地为例  唐珍妮 刘艺轩 周旭东 等

dimensional fluorescence spectroscopy （3D-EEMs） and other methods under two different types of temperature（20 ℃ and 30 ℃） and three 
different moisture gradients （fully submerged， semi-submerged and dry）. The results under different temperature treatments show that warm⁃
ing promoted carbon dioxide （CO2） emissions （P<0.05） and methane （CH4） emissions （P>0.05）， and the total CO2 equivalent of cumula⁃
tive emissions from the three sites at 30 ℃ is 987.74 mg/kg， which is 1.62 times higher than that under the 20 ℃ incubation treatment. And 
the sediment at Site A contributed the most to the total emissions （63.36%）. The results under different moisture circumstances show that the 
CO2 equivalents of cumulative emissions under the same temperature treatment are from high to low： fully submerged treatment > semi-sub⁃
merged treatment > dry treatment， and the CO2 equivalents under fully submerged treatment are 9.97 times higher than those under dry treat⁃
ment at 30 ℃ incubation treatment. The CO2 equivalent of sediment greenhouse gas emissions under high temperature and high water level 
conditions can reach more than 28 times of that under low temperature and dry environment， in which the contribution of CO2 emissions is 
99.7%. The results of the study have important implications for assessing sediment carbon emissions and formulating carbon reduction poli⁃
cies under the influence of long-term drought and extreme precipitation frequency in the future.
Key words：extreme drought； drying and rewetting； wetland； sediments； greenhouse gas emissions （GHG emissions）

0　引 言

当前全球气候变化对生态系统造成了较大影响：高温、干

旱和极端降水事件频发而导致海平面上升、冻土融化、生态系

统群落格局变迁等系列问题［1-4］，中国作为受全球变暖影响最

严重的地区之一，自 1951 年以来平均气温上升速度为每 10 年

0.23 ℃［5］，远高于全球平均水平。此外，预计 21 世纪末中国升

温幅度可能超过 2 ℃［6］，这将对陆地生态系统以及生源要素周

转产生强烈影响。温室气体排放是全球气候变暖的主要驱动

因素之一，其中以 CO2、CH4 为主的温室气体排放量正在逐年增

加，它们对全球变暖的贡献率分别为 60% 和 25%［7］。虽然 CO2
排放量在温室气体中贡献率最大，但 CH4 对气候变化的贡献却

是等量 CO2的 28 倍，其重要性不可忽视［8］。

漫滩湿地作为陆地生态系统碳循环的重要组成部分，是水

生生态系统和陆地生态系统之间的过渡带，具有重要的生态功

能，其碳库及温室气体排放通量的变化对全球碳循环及气候变

化有着重要的影响［9］。漫滩湿地一般会经历季节性水位波动，

但随着近年来极端高温和长期干旱事件的频繁发生，使得某一

区域内淡水生态系统水位降低，导致先前大面积被淹没的沉积

物暴露出来，直接与大气接触，严重影响江滩湿地生态系统碳

循环。然而，当该区域的降水强度恢复正常甚至发生极端降水

使水位回升时，落干漫滩将再次淹水，故沉积物频繁经历干湿

交替，对陆地生态系统碳循环产生强烈影响［10］。2022 年夏季，

我国出现了自 1961 年有完整气象观测记录以来综合强度最强

的区域性高温事件，造成长江中下游出现大范围、长时间且强

度强的旱情。干旱事件常被划分为气象干旱、水文干旱、农业

干旱等［11］。气象干旱多指降水偏少现象，而当降水偏少和高温

叠加时，可能会遭成土壤水、河湖径流和地下水干旱发生，从而

触发水文干旱［6］，出现漫滩湿地大面积落干现象。我国长期遭

受干旱灾害影响，其造成的经济损失约占气象灾害总损失的

55%［12］，其中长江流域中下游发生严重旱灾及极端旱灾概率高

于上游地区。从受灾区域来看，我国在重旱和极旱事件当中受

旱重灾区多为长江中下游［4］，这种极端干旱天气对河流生态系

统水文条件变化以及漫滩湿地生态系统生源要素周转等都将

产生强烈干扰［3］。气候变化预测表明，全球范围内的高温、干旱

以及极端降水等复合极端气候事件发生频率呈增加趋势［13-16］。

未来 55 年长江中下游地区春、秋两季呈干旱化趋势［17］，我国极

端降水发生频率及强度也将呈增长趋势，且在华南、华中、西北

和西南地区延续显著增加的趋势［18］，因此探究干旱叠加高温形

势下的温室气体排放过程及特征对区域碳排放评估有重要

意义。

目前，已有大量研究表明温度和水分条件是影响温室气体

排放的主要因子。土壤 CO2排放量在一定范围内与水分含量呈

极 显 著 相 关［19］，但 不 同 学 者 对 最 适 含 水 量 有 不 同 的 结 论 ，    
Dendooven 等人［20］认为水位较高时 CO2 排放量仅为好氧条件下

的 80%，而王媛华［21］的实验表明，CO2排放量由高到低对应的土

壤含水量为 75%、90%、40%。王德宣等人［22］和宋长春等人［23］发

现，土壤含水量越高，CH4产量越高，但当土壤含水量过高时，也

会阻碍 CH4 的扩散，从而减少 CH4 排放。温度通过影响微生物

活性和生化反应速率、影响有机质分解氧化速率来影响温室气

体排放［24］。研究认为，当土壤湿度适宜，其他因素不受限制时，

温度升高会促进土壤碳排放［25， 26］。但是对于极端干旱下不同

温度和干湿条件对湿地沉积物碳排放的影响机制尚不完善，有

待进一步研究。

溶解性有机质（DOM）在自然生态系统中扮演着非常重要

的角色，它由不同的有机物组成，可为微生物提供足够的能源

和底物以进行生化活动，经微生物分解等作用促进温室气体的

生产、排放［9］。近年来，荧光光谱技术的进步为表征生态系统中

DOM 的传统方法提供了更好的选择［27］。由于 DOM 的生化特征

与其光学特性相关［28， 29］，因此 DOM 的荧光表征可提供关于

DOM 组成、来源、氧化还原状态等信息［30， 31］。前期研究对白水

江表层沉积物的 DOM 荧光特性分析时发现该区域 DOM 以类蛋

白有机物为主导［32］。另有研究发现洪泽湖水体 DOC、CDOM 与

CO2排放通量之间无明显相关，但枯水期时类腐殖质成分与 CO2
通量显著相关，说明与人类活动相关的类腐殖质成分能促进

CO2排放［8］。

基于当前全球气候模式变化的背景以及未来极端干旱事

件频率可能性增加，本文以南京八卦洲湿地为研究对象，通过

室内培养模拟实验，拟探讨温度、干湿变化等条件下，长江漫滩

沉积物温室气体排放响应机制，以期为变化环境下河流漫滩碳
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排放收支提供理论依据，为我国双碳政策实施提供重要数据

支撑。

1　材料与方法

1.1　研究区域概况

本 研 究 在 江 苏 省 南 京 市 八 卦 洲 湿 地（32°08′~32°11′ N、 
118°46′~118°49′ E）进行。南京市地处长江下游中心地带，是

长江三角洲地区的重要城市之一。八卦洲湿地位于南京市栖

霞区西北部，面积 55.62 km2，是长江中仅次于崇明和扬中的第

三大岛，有“江中绿岛”之称。八卦洲湿地属亚热带季风气候

区，具有四季分明、温暖湿润、雨量集中的特点，全年降雨量为  
1 000~1 100 mm，降雨多发生在 6-9 月，全年无霜期为 237 d，全

年平均温度为 15.4 ℃，是南京地区依然保持较好的原生湿地环

境，选择该湿地沉积物进行室内培养实验，模拟极端干旱对长

江漫滩湿地温室气体排放的影响，以获得沉积物碳排放的保守

估计。

1.2　沉积物采样
2021 年 7 月，在南京市八卦洲湿地选取了远离船厂和公园

的 3 个采样点 A、B、C（图 1）。在以采样点 A、B、C 为中心的植物

群落内，随机选择一个样方，按照五点取样法，在清除表面植被

后利用重力采样器对样方采集 5 份表层沉积物样（0~15 cm），接

着将 5 份沉积物样品混合均匀形成 1 个沉积物样品，即为该采

样点的沉积物样。然后立即将沉积物样品密封在聚乙烯袋中，

一并装入带冰袋的保温箱，并尽快运回实验室。在通风良好的

条件下，将一部分沉积物样品保持在 30 ℃（±3 ℃）的温度 6~7 d，

使沉积物样品达到极度干燥的状态。在手动去除石子、地表植

被和植物根系及杂物后，全部过筛（筛径 2 mm），充分混匀用于

培养实验。另一部分沉积物样品保持冷冻状态以进行保存。

表 1 为沉积物初始理化性质。

1.3　实验设计
利用从采样点 A、B、C 获得的沉积物样品的子样品测试了

干燥后再湿润对沉积物碳排放的影响。根据南京市未来气候

变暖趋势以及研究区平均气温，该微宇宙实验设置了 2 个温度

梯度：20 ℃和 30 ℃，以及 3 个水分梯度：全淹水处理、半淹水处

理和干处理以模拟经历干燥后的极端湿润、经历干燥后的湿润

和长期干燥。共有 18 组处理，每组包含 3 个重复。由于各采样

点无上覆水，且为了避免外源营养输入，本研究以去离子水作

图1　研究区域土地利用类型及采样点位置

Fig.1  Land use types and locations of sampling sites in the study area

表1　A、B、C三个采样点沉积物初始理化性质

Tab.1  Initial physical and chemical properties of sediments at each sampling sites

A
B
C

pH
8.09±0.06
7.52±0.02
7.60±0.04

有机质/（mg·mg-1）

0.189
0.068
0.076

N/（g·kg-1）

0.353
0.163
0.287

C/（g·kg-1）

20.218
13.024
18.197

Cr/（mg·kg-1）

0.070
0.079
0.071

Mn/（mg·kg-1）

0.705
0.688
0.860

Fe/（mg·kg-1）

44.375
35.32

39.099
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为培养水。

首先，称取 80 g 干燥沉积物样品，均匀地平铺于 250 mL 培

养瓶底部，分别加入 125、40 和 0 mL 去离子水作为不同干湿处

理，将 PM996 封口膜固定在瓶口后，用针头扎适量孔以确保非

密闭培养环境，接着将所有样瓶放于 15 ℃的培养箱中预培养 7 
d，以恢复沉积物的微生物活性，之后分别在 20、30 ℃黑暗的恒

温培养箱中开始正式培养。实验期间需定期称量培养瓶，并加

入对应重量的去离子水，以补偿蒸发造成的损失，保持瓶内水

分恒定。在第 1、7、13、19、25、31、37 和 43 d 采集样本。采集气

体样品前，将培养瓶上的封口膜取下，并不断扰动瓶口周围的

空气，使瓶内和瓶外的气体浓度保持基本一致。十分钟后，盖

上橡胶塞以保证培养瓶密闭。接着用带有皮下注射针和三通

阀的注射器刺透橡胶塞，进行抽取、推出气体的动作，反复 3 次，

将瓶内气体搅匀，抽取 10 mL 气体，关闭三通阀，并立即将气体

注入预先抽好真空的血清瓶中，储存起来以备分析。将培养瓶

放回培养箱中，12 h 后重新取出，抽取 10 mL 经过混匀的瓶中气

体，同样储存于预先抽好真空的血清瓶中。将橡胶塞取下，不

断扰动瓶口周围气体，使瓶内气体浓度恢复到和瓶外气体浓度

一致。

使用带有一次性 80 mm 针头的注射器抽取 15 mL 液体样

品，其中 13 mL 经过滤（孔径 0.45 μm）后分别用于紫外、荧光、

DOC 等测定，剩下 2 mL 无需过滤，直接打入棕色离心管后冷冻，

永久保存。

1.4　样品分析

气样：CO2 和 CH4 浓度利用气相色谱仪（GC， Agilent7890B， 
美国）测定，该仪器配备了用于 CO2 和 CH4 的火焰电离检测器

（Flame Ionization Detector， FID），工作温度为 250 ℃，载气为高

纯氮气（N2），燃气为氢气（H2）。沉积物有机质含量采用高温燃

烧法测定。水样：DOC 利用 TOC 分析仪（Shimadzu TOC-L， 日
本）测定。pH 值用 pH 计（SartoriusPB-10， 德国）测定，土水比   
1∶1。在室温下使用紫外-可见分光光度计（HACH DR6000， 美
国）以获取紫外-可见光光谱数据，扫描光谱范围为 200~800 
nm，步长为 1 nm。使用荧光分光光度计（Agilent Cary Eclipse， 
美国）获得激发发射矩阵（EEMs）。激发波长范围为 200~450 
nm，步长为 5 nm；发射波长范围为 250~600 nm，步长为 2 nm。

扫描速率为 1 200 nm/min。样品分析前储存在 4 ℃。在测定过

程中未使用生物抑制剂，因为它们可能会造成干扰［33， 34］。光谱

分析在 24 h 内完成，以防止潜在的生物降解。平行因子分析

（PARAFAC）建模按照 DOMFlour 工具箱手册进行［35］，在 PARA⁃
FAC 分析之前，通过从样品光谱中减去去离子水光谱来消除拉

曼散射。3 种荧光组分（C1、C2、C3）均通过经典的拆半验证

确定。

1.5　计算和统计分析方法

本研究利用 MATLAB R2020b 进行平行因子分析（PARA⁃
FAC）建模，利用 IBMSPSS20 完成相关性分析及单因素 ANOVA
方差分析，并使用 Origin 2021b 完成分析数据及绘图。

2　结果与分析

2.1　不同温度及干湿处理下沉积物 CO2和 CH4排放

特征
2.1.1　CO2排放特征

图 2 展示了 A、B、C 三点沉积物在不同温度及干湿处理下

的 CO2 排放速率情况。可以看出，不同的温度处理下，A、B、C 3
个样点沉积物培养过程中 CO2排放速率随时间表现不同。

首先，从 CO2 排放情况来看，20 ℃培养处理下，全淹水处理

时 ，A、C 两 点 沉 积 物 的 CO2 排 放 速 率 趋 势 较 相 似［图 2（a）， 
（e）］，始终呈波动上升趋势，而 B 点沉积物 CO2 排放速率在前

21 d 波动上升，后期逐渐减小［图 2（c）］。半淹水培养处理表现

为：B、C 两点沉积物 CO2 排放速率变化趋势分别与其全淹水处

理下的变化趋势相近，而 A 点沉积物 CO2 排放速率随着实验的

进行逐渐降低，最后趋于稳定。干处理下，A 点沉积物始终表现

为微弱的排放，而 B、C 两点沉积物则在排放 CO2 和吸收 CO2 之

间波动。其次，从 CO2 排放速率峰值来看，20 ℃培养处理下，全

淹水处理时，A、B、C 3 个样点沉积物分别在实验第 37 d、第 19 
d、第 25 d 达到排放速率峰值，分别为 6.44、2.08、2.83 mg/（kg·
d）。同等温度处理下，半淹水培养处理表现为：B、C 两点沉积物

分别在实验第 25 d 和第 43 d 达到 CO2 排放速率峰值，分别为

1.99，2.57 mg/（kg·d）。

30 ℃培养处理时，首先从全淹水处理来看：A 点沉积物 CO2
排放速率先上升后逐渐减小［图 2（b）］，B 点沉积物 CO2 排放速

率呈波动式下降［图 2（d）］，而 C 点沉积物 CO2 排放速率在前 25 
d 始终在 0.91~2.52 mg/（kg·d）范围内波动，25~37 d 内基本稳定，

培养末期排放速率骤增［图 2（f）］。其次，半淹水处理下，A 点沉

积物 CO2 排放速率随时间逐渐减小，B、C 两点排放速率在第 7~
13 d 陡增，随后第 13~37 d 又随时间逐渐降低。而干处理下，除

B 点沉积物 CO2 排放速率波动较大，A、C 两点排放速率均相对

稳定，且维持较低水平。此外，从 CO2 排放速率峰值来看，30℃
培养处理下，全淹水处理时，A、C 两个样点沉积物排放速率峰

值分别为 12.56、3.67 mg/（kg·d）。半淹水处理下，B、C 两个样点

沉积物排放速率最大值分别为 2.92 和 3.86 mg/（kg·d）。

综上，首先，从不同干湿处理下的 CO2 累积排放量来看：整

体表现为相同温度处理下全淹水处理>半淹水处理>干处理，且

全淹水处理和半淹水处理下的 CO2累积排放量均显著高于干处

理（P<0.05），但全淹水处理和半淹水处理间无显著差异，全淹

水处理下的 CO2累积排放量可达干处理下的 3.5~16.1 倍。其中

A 点 CO2 累积排放量最高，其次是 C 点、B 点。此外，在 30 ℃培

养处理时，全淹水处理下，A 点沉积物 CO2 累积排放量可达

375.26 mg/kg，分别是 B、C 两点沉积物排放的 4.25~5.57 倍。其

次，比较两个温度处理下的 CO2 累积排放量情况可见：3 个样点

在相同干湿处理下的 CO2 累积排放量均随温度升高而增加，均

表现为 30 ℃培养处理下的排放显著高于 20 ℃下的排放（P<
0.05），30 ℃培养处理下的累积排放量可达 20 ℃培养处理下的

1.04 倍~3.71 倍。

2.1.2　CH4排放特征

图 3 展示了 A、B、C 3 个样点的沉积物在不同温度及干湿处
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理下的 CO2 和 CH4 排放速率情况。可以看出，不同的温度处理

下，A、B、C 3 个样点沉积物培养过程中 CH4 排放速率随时间表

现不同。

首先，从 CH4排放情况来看，20 ℃时，全淹水处理下，A、B、C
三点沉积物 CH4 排放速率均呈波动趋势［图 3（a），（c），（e）］，其

中 B、C 两点波动幅度较大。而半淹水处理和干处理下则均在

排放 CH4 和吸收 CH4 之间波动。此外，从 CH4 排放速率峰值来

看，20 ℃培养处理下，全淹水处理时，A 点沉积物在第 13 d 达

CH4 排放速率峰值，B、C 两点沉积物则均在第 31 d 达排放速率

峰值，最大值分别为 0.71、0.86 和 0.43 μg/（kg·d）。

30 ℃培养处理时，首先从全淹水处理来看：A、C 两点沉积

物 CH4排放均呈先上升后下降趋势［图 3（b），（f）］，B 点 CH4排放

速率在前 13 d 呈下降趋势［图 3（d）］，第 13~19 d 骤增，随后又随

时间减小。其次，半淹水处理下，A 点沉积物的 CH4排放速率在

前 31 d 均表现为吸收 CH4，而 B、C 两点排放速率始终大于 0 且

随时间增加。而干处理下，各点沉积物始终在排放 CH4 和吸收

CH4之间波动。此外，从 CH4排放速率峰值来看：与 20 ℃培养处

理相比，30 ℃培养处理下，全淹水处理时，A、B 两点沉积物的排

放速率峰值出现时间均提前至第 19 d，C 点沉积物仍在第 31 d
达到排放最大值，分别为 3.36、0.75、0.30 μg/（kg·d）。半淹水处

理下，B、C 两点均在第 31 d 达 CH4排放速率最大值，分别为 0.31
和 0.16 μg/（kg·d）。

综上所述，总体来看：① 从不同干湿处理下的 CH4 累积排

放量来看，整体表现为全淹水处理下的 CH4 排放显著高于半淹

水处理和干处理下的 CH4 排放（P<0.05），但半淹水处理与干处

理之间差异不显著。其中 A 点 CH4 累积排放量最高，其次是 C
点、B 点。在 30 ℃培养处理时，全淹水处理下，A 点沉积物 CH4
累积排放量为 82.18 μg/kg，分别是 B、C 两点沉积物排放的 11.88
倍、5.23 倍。② 比较两个温度处理下的 CH4 累积排放量情况可

见：三点在相同干湿处理下的 CH4 累积排放量均随温度升高而

增加，但并不显著（P＞0.05），30 ℃培养处理下的累积排放量可

达 20 ℃培养处理下的 1.08~3.80 倍。

2.2　不同温度及干湿处理下溶解性有机质变化特征
溶解性有机质（DOM）是水生生态系统中生物有效有机碳

图2　A、B、C 3个采样点沉积物在不同温度及干湿处理下的CO2排放速率

Fig.2  CO2 emission rates at each sites under different temperatures and moisture circumstances
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图3　A、B、C 3个采样点沉积物在不同温度及干湿处理下的CH4排放速率

Fig.3  CH4 emission rates at each sites under different temperatures and moisture circumstances

图4　不同温度及干湿处理下DOC含量

Fig.4  The DOC content under different temperatures and moisture circumstances
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的最大来源之一，是微生物活动的能量来源［34， 36］，对全球生态

系统碳循环有着重要影响［37］。

本研究中，由于半淹水处理及干处理样瓶中无上覆水，我

们利用水提法［38］测量沉积物 DOC 含量。结果表明，全淹水处理

下，DOC 含量在 20 ℃和 30 ℃下均呈先上升后下降趋势，半淹水

处理下 DOC 含量呈不规律的波动趋势，而干处理组下 DOC 含

量整体呈增加趋势，且干处理组的 DOC 含量整体保持较高水平

（图 4），其中 A 点沉积物在 30℃下表现尤其明显，即培养末期干

处理组的 DOC 含量可达全淹水处理组 DOC 含量的 4.09 倍。

本研究将荧光 EEMs 与 PARAFAC 分析相结合，分析确定了

3 种荧光组分：C1、C2 均为胡敏酸类亲水性物质［图 5（a）， （c）］，

C3 是一种类似于色氨酸的类蛋白质物质［图 5（e）］。

C1 和 C2 组分均显示了单个发射光谱处的两个激发最大

值，作为两个荧光峰的组合。C1 组分在 245 nm 处具有初级激

发峰，在 325 nm 处具有次级峰，在 416 nm 处具有最大发射峰

［图 5（b）］，通常被称为 A+M 峰。C2 组分在 250 nm 处具有初级

激发峰，在 365 nm 处具有次级峰，在 496 nm 处显示最大发射峰

［图 5（d）］，通常被称为 A+C 峰。峰 A 归因于具有腐殖质特征的

高分子量物质，而峰 C 的发射波长更长，表明与峰 A 相比具有更

高分子量和更芳香特征的陆地腐殖质，不易被微生物降解利

用［39］，峰 M 的发射波长范围较短（370~430 nm），因此被认为比

峰 A 和峰 C 的芳香性更少，分子量更低［39-42］。C1 和 C2 组分中包

含的所有荧光峰均被描述为类腐殖酸［43］。与 C1 和 C2 组分的情

况类似，C3 组分也包括两个荧光峰的组合，在 225 nm 处显示最

大激发波长，在 308 nm 处显示最大发射波长，在 458 nm 处显示

次级发射波长［图 5（f）］，称为 A+T 峰，且与被认为是蛋白质色

氨酸样组分的峰 T 更加接近［43］。色氨酸类成分与生物生产有

关［44］，通常被发现于不同的水生系统［42， 45-47］。

DOM 荧光组分随着培养时间的变化规律如表 2 所示：20 ℃
培养处理下，随着培养实验的进行，C1、C2 组分（类腐殖酸）的相

对丰度不断增加，C3 组分（类蛋白质）的相对丰度不断减少。

30 ℃培养处理下，C1、C2、C3 组分的相对丰度均不断增加，但 C3

图5　各点沉积物上覆水/孔隙水DOM荧光组分及最大激发/发射波长分布

Fig.5  DOM fluorescence components of overlying water and sediment pore water of each sites and 
maximum excitation/emission wavelength distribution
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组分（类蛋白质）的增幅不显著。

比较两个温度培养处理下的各荧光组分相对丰度情况可

知：20 ℃培养处理下，C1 组分（类腐殖酸）的相对丰度占主导地

位，分别占 A、B、C 三点沉积物上覆水 DOM 组分的 59%、53% 和

47%（图 6），C3 组分（类蛋白质）分别占 16%、27% 和 30%。30 ℃
培养处理下，C1 组分的相对丰度逐渐增大，分别增加至 69%、

56% 和 57%。相反，组分 C3 的相对丰度逐渐减少，分别下降至

8%、22% 和 20%。

此外，现有多种指标可用于量化 DOM 荧光特性的差异，其

中最简单、应用最广泛的是二维荧光指数 FI，它反映了芳香氨

基酸与非芳香物对 DOM 荧光强度的相对贡献率，因而可以作为

物质的来源以及 DOM 的降解程度的指示指标［48］。腐殖质化指

数 HIX 表 示 DOM 的 腐 殖 化 程 度 ，数 值 越 大 ，腐 殖 化 程 度 越

高［39］。自生源指数 BIX 数值越大表明自生源贡献越大［49］。比

紫外吸收系数 SUVA254 数值越大表明芳香性越强，腐殖质酸类

含量高，腐殖化程度高［50］。

本研究中，各荧光组分在不同温度培养处理下的 FI、HIX、

BIX 以及 SUVA254 指数如表 3 所示，由于半淹水处理和干处理无

上覆水，故本研究仅对全淹水处理计算荧光指数。① FI 指数：

A、B 两点沉积物在 20℃培养温度下 FI 指数均小于 1.3，30 ℃培

养温度下则大于 1.9，这可能与沉积物中大量腐殖质来源于陆

地植物及土壤有机质有关。② BIX 指数：A、B、C 三点沉积物在

两个温度培养处理下的 BIX 指数均小于 0.8，说明培养过程中新

生自生源较少。③ 对于 HIX 指数和 SUVA254 指数来说，A、B、C
三点沉积物在 30 ℃全淹水处理下均高于 20 ℃（但不显著），表

明 30 ℃时 DOM 的腐殖酸含量更高，腐殖化程度更高，芳香化程

度更强。而在同一温度培养处理下，A 点沉积物 HIX 指数大于

10，B、C 两点沉积物 HIX 指数均大于 4，表明三个样点沉积物

DOM 具有强腐殖质特征，且 A 点沉积物 DOM 的腐殖化、芳香化

程度均高于 B、C 两点，这与我们观察到的 A 点沉积物碳排放水

平高于 B、C 两点的结论相吻合。

3　讨 论

3.1　温度和干湿循环对温室气体排放的影响

3.1.1　温室气体排放对温度的响应

首先，本研究中，A、B、C 三点沉积物在 30 ℃培养处理下的

CO2累积排放量均显著高于 20 ℃下沉积物的 CO2累积排放量（P

<0.05），这与桑文秀等人的研究结果一致［51］。许多学者认为，

在其他因素不受限制的前提下，当土壤水分在一定范围内变化

时，温度升高会促进土壤温室气体的排放［52， 53］。一方面，土壤

酶的活性和土壤碳矿化率的增加与温度呈正相关关系［54］，另一

方面，随着温度升高，土壤微生物活性变强，微生物呼吸熵增

加，将释放更多的 CO2［55］，因此，本研究中，增温使得微生物活性

加强，并加速有机质的分解速率，导致 30 ℃培养处理下的 CO2
累积排放量可达 20 ℃培养处理下的 1.04~3.71 倍。

其次，本研究中，30 ℃培养处理下 3 个样点沉积物的 CH4排

放均高于 20 ℃，但差异并不显著，这与前期报道研究结果一

表2　培养末期各点沉积物DOM组分C1、C2、C3
在不同温度下的相对丰度较培养初期增幅情况

Tab.2 The increase of relative abundance of sediment DOM components 
C1， C2 and C3 at the end of incubation under different temperatures

C1
C2
C3

A
20 ℃
0.047
0.094

-0.002

30 ℃
0.503
0.577
0.231

B
20 ℃
0.407
1.112

-0.024

30 ℃
0.489
0.659
0.021

C
20 ℃
1.394
0.700

-0.173

30 ℃
0.885
0.703
0.130

图6　各点沉积物DOM组分C1、C2、C3在20、30 ℃下的相对丰度

Fig.6  Relative abundance of DOM components C1， C2 and C3 under different temperatures

表3　各荧光组分在不同温度下的SUVA254、HIX、BIX、FI指数

Tab.3  SUVA254， HIX， BIX， FI indices of each fluorescence component under different temperatures

SUVA254
HIX
BIX
FI

A
20 ℃

3.09±0.96
11.87±11.04

0.64±0.03
1.20±4.64

30 ℃
4.73±0.84

12.98±5.32
0.64±0.03
2.15±0.18

B
20 ℃

2.23±1.90
5.95±1.82
0.73±0.04
0.70±8.19

30 ℃
2.61±2.26

10.14±14.41
0.74±0.02
2.60±1.13

C
20 ℃

2.67±2.29
6.14±3.00
0.74±0.03
2.78±1.85

30 ℃
3.18±2.78
9.70±6.28
0.72±0.03
2.56±1.03
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致［51］。在厌氧条件下，产甲烷菌及其他微生物共同作用，将有

机碳逐步分解，最终生成 CH4。当温度升高时，微生物活性增

强，合成 CH4 酶的速率加快，进而促进 CH4 排放［51］。但 CH4 排放

量还受甲烷氧化菌的影响，丁维新等人的研究表明，低温下土

壤产 CH4 能力较弱，且甲烷氧化菌不易受温度变化的影响［56］。

因此，本研究中，30 ℃培养处理下产甲烷菌更有优势，从而促进

沉积物的 CH4 排放，导致本研究 30 ℃培养处理下的 CH4 累积排

放量可达 20 ℃培养处理下的 1.08~3.80 倍。综上可见，增温促

进 CO2和 CH4排放，但 CH4排放差异不显著。

3.1.2　温室气体排放对干湿处理的响应

从 CO2 排放对不同干湿处理的响应来看：在一定水分范围

内，土壤 CO2的排放量与含水量呈极显著相关［19］，水分过高或者

过低都会降低微生物活性，使得 CO2排放降低［21， 57］。本研究中，

干处理条件下 CO2排放始终低于全淹水处理和半淹水处理下的

排放，且变化趋势较小，这与之前的研究结果相符［21］，这是因为

长期处于干燥状态下的沉积物含水量过低，导致呼吸底物扩散

速率降低，微生物移动速率减缓，减少了二者的接触机会，从而

降低了微生物的呼吸作用［21， 58］。而复湿后（全淹水处理和半淹

水处理），含水量的增加促进了团聚体的破碎分散、有机碳的溶

出以及营养物质的释放，为微生物提供了丰富的碳源，故而有

较高的 CO2 排放［59］。但其中 C 点沉积物在 30 ℃培养处理下的

CO2 累积排放量表现为在半淹水处理时最高，可能是因为该样

点的细菌、真菌及其他微生物丰度有异于 A、B 样点［25］，高温、高

含水量的培养环境使得 C 点沉积物中微生物的活性降低，从而

减少了全淹水处理下的 CO2排放。根据 Birch［60］的研究，土壤在

复水过程中土壤 CO2 排放能剧增至原来的 2~10 倍，本研究中，

两个温度培养处理下各点沉积物复湿后的 CO2累积排放量可达

干燥状态下的 4~16 倍。此外，复湿后所有处理均再次出现温室

气体排放速率峰值，但出现时间有较大差异。此外，前期研究

在再湿润模拟中发现，再湿润可导致沉积物 CO2 排放通量瞬时

增加，并持续增加至重新湿润后的第 9 d［1］，而 José R 等人在干

燥再湿润模拟实验却并未发现 CO2 排放通量增加，反而在培养

实验前三天均观察到 CO2 吸收现象，在复湿第四天后才观测到

CO2 快速排放［59］。本研究观察到 CO2 排放速率在实验前 7 d 骤

降的现象，这可能是预培养周期较长，故没有观测到 CO2排放速

率的第一个峰值。总之，复湿导致 CO2在短时间内大量排放。

从 CH4排放对不同干湿处理的响应来看：本研究中，不同干

湿处理下，各点沉积物均表现为全淹水处理下 CH4排放最高，这

与 Henneberg 等人的研究结果一致［2， 61， 62］。这是因为全淹水处

理创造的相对厌氧环境有利于产甲烷菌的活动，且复湿这一过

程中由于微生物的溶解和土壤团聚体的破坏，重新湿润的沉积

物会释放养分，刺激微生物群落及其矿化活性［63］，从而产生更

多 CH4。而半淹水处理无法达到严格的厌氧水平，导致产甲烷

菌数量及活性较低，而甲烷氧化菌在这种环境下始终保持较高

的活性，不断将 CH4氧化，从而降低 CH4浓度［64］，因此，本研究中

A、C 两点沉积物在半淹水处理下出现了吸收 CH4的情况。干处

理使得原本湿润的沉积物严重缺乏水分，促进了沉积物微生物

群落的脱水，直接影响它们将有机质分解为 CH4 的能力［65］，导

致干处理下 CH4 排放极低。由此可见，复湿促进了沉积物的

CH4排放。

综上可见：增温和干湿交替对长江漫滩沉积物温室气体排

放的影响不容小觑。当沉积物长期处于干燥状态时，温室气体

排放始终维持较低水平，但随着土壤含水量增加、温度升高，温

室气体排放量也将显著上升。分析不同干湿处理下的 CO2排放

当量发现：全淹水处理下排放的 CO2当量最高，其次是半淹水处

理、干处理，其中 CO2 排放占总 CO2 当量的 99.7%，CH4 排放仅占

0.3%，故虽然 CH4 排放的增温潜能是 CO2 的 28 倍，但是温室效

应依然由 CO2 排放占主导地位。此外，高温高水位环境下长江

漫滩沉积物温室气体排放的 CO2 当量可达低温干燥环境下的

28 倍以上，因此，极端干旱叠加高温在短期内可能并不会对长

江中下游地区区域温室气体排放产生较大影响，但当后期降水

强度恢复正常时，漫滩沉积物温室气体排放将在短时间内急剧

增加，从而加剧全球气候变暖。极端干旱再湿润过程是温室气

体排放热点，应加强模拟极端干旱再湿润事件下的江滩生态系

统碳循环过程。此外，需要注意本研究是在室内模拟培养实验

下进行的，通常室内培养实验数据有较好的可控性，能够准确

的模拟环境变量对温室气体排放的影响并确定核心影响因子，

但室内培养实验未考虑植物的影响，且实验过程中始终无外源

营养输入，与长江漫滩湿地实际情况存在差异，存在一定的局

限性，而干旱是具有时空属性的气象水文农业灾害，今后还需

再依据室内培养实验的关键影响因子综合开展野外观测研究，

方可定性定量的评价气候变化下生态系统碳排放响应。

3.2　溶解性有机质变化特征对温室气体排放影响的

机制
3.2.1　DOC浓度变化与温室气体排放

近年来，有学者发现 DOC 浓度与 CO2、CH4排放量呈显著正

相关关系［66， 67］，尤其是在温度较高、径流条件较好的丰水期和

平水期，说明外源 DOC 输入和内源 DOC 微生物分解均为水体

CO2、CH4的重要来源［8］。也有研究表明在向湿地添加可分解有

机物后，CH4 产量显著增加了 75%［2， 68］。本研究中除 20 ℃下 A
点沉积物 DOC 浓度与 CH4排放呈显著正相关外，并未发现 DOC
浓度与 CO2、CH4 排放有良好相关关系，可能是由于外源有机质

输入能不断提供碳基质，保证微生物呼吸有充足的底物，同时

能让产甲烷菌将更多的有机化合物转化为 CH4 和 CO2，而室内

培 养 实 验 过 程 中 始 终 无 外 源 碳 输 入 ，导 致 温 室 气 体 排 放

受限［69］。

3.2.2　干湿交替影响可溶性有机碳含量从而间接影响温室气

体排放

干湿交替对土壤可溶性有机碳含量也有重要影响，它能影

响土壤 DOC 的溶出。研究表明，较高的含水量有利于土壤里大

团聚体的分散，使其中的有机质释放出来，增加可溶性有机碳

含量［70］。本研究中，复湿后全淹水处理下的 DOC 含量呈先增加

后减小的趋势，可能是因为沉积物经历的干燥过程，不利于微

生物的生存，随时时间的推移，微生物不断死亡并释放出胞内

积累的物质以增加 DOC 含量［71］。复湿后，全淹水处理下的沉积

物含水量在短时间内大幅提升，刺激了微生物活动使得微生物

量短时间内激增，随着培养实验的进行，有机质不断被消耗，或
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以其他形式转移到水和大气中，导致 DOC 含量慢慢减少，温室

气体排放不断增加［70］。而干处理下沉积物含水量始终较低，使

得微生物量大幅减少，温室气体排放也大幅降低，但微生物死

亡过程中释放的胞内物质不断积累在沉积物颗粒中，故本研究

中干处理下的 DOC 含量逐渐增加，30 ℃培养处理时，培养末期

干处理下的 DOC 含量是全淹水处理下的 6.8 倍。

复湿后的半淹水处理，由于不同采样点沉积物的异质性，

使得沉积物颗粒储水能力不同，导致培养瓶中沉积物并非处于

完全均匀的半淹水状态，从而加重沉积物中微生物群落的不均

质性。且培养过程中定期补水的操作使得部分沉积物颗粒不

断经历干湿交替的过程，反复的水分变化导致沉积物结构及理

化性质发生变化，使内部有机质释放并溶解于水中，增加 DOC
含量，为温室气体排放提供更多的底物。此外，沉积物颗粒反

复经历干旱过程引起微生物死亡，释放胞内溶质进一步增加

DOC 含量。复湿过程中呼吸作用加强，消耗部分有机质，而其

他始终处于半淹水状态的沉积物颗粒也会不断发生有机质向

外溶出及微生物呼吸等作用，最终具体表现为 DOC 含量增加还

是减少取决于上述过程综合作用的结果，因此本研究中半淹水

处理下 DOC 含量随时间始终呈波动趋势。

3.2.3　温度影响溶解性有机质从而间接影响温室气体排放

本研究中 DOM 的 C1、C2 组分为腐殖质，C3 组分为类蛋白

质类物质，在培养过程中微生物不断分解有机残体，一部分被

彻底矿化生成 CO2，另一部分转化为简单化合物，最终在微生物

的作用下合成腐殖质，使得蛋白质等物质占比减少，腐殖质类

物质占比增加，进而促进温室气体排放［72］，这与我们观察到的

组分 C1、C2 占比随时间增加而组分 C3 占比随时间减少的现象

相一致。此外，随着温度的升高，微生物活动加剧，腐殖化程度

加深，导致与 20 ℃培养处理相比，30 ℃下腐殖质类物质占比增

加，蛋白质类物质占比减少，以致温室气体排放进一步提升，这

与我们观察到的 30 ℃培养处理下各点沉积物温室气体排放显

著高于 20 ℃下排放的结论相吻合。因此，本研究中 DOM 中的

C3 组分（类蛋白质）是影响温室气体排放的关键组分。

从荧光指数来看，FI、HIX 和 SUVA254 指数均随温度升高而

增大，可能是因为沉积物中大量腐殖质来自陆地植物及土壤有

机质，是 20 ℃下微生物分解利用的主要物质，当温度升高至

30 ℃时，刺激了微生物向外释放更多溶质，因此又显示出较强

的自生源特征［39］。此外，同一温度培养处理下，HIX 指数由高

到低分别为 A 点>B 点>C 点，表明 A 点沉积物 DOM 的腐殖化、芳

香化程度均高于 B、C 两点，这与我们观察到的 A 点沉积物温室

气体排放水平高于 B、C 两点的结论相一致。随着培养时间的

延长，HIX 指数也逐渐增加，说明腐殖化程度随着培养的进行而

加深，进而促进温室气体的排放。

本研究中，增温和干湿交替均对长江漫滩沉积物温室气体

排放有显著影响。其中，长期处于干燥状态下的沉积物温室气

体排放非常微弱，CO2排放当量仅为全淹水处理下的十分之一。

但是室内培养实验过程中无植被，而自然环境下，极端干旱往

往伴随着极端高温同时发生，二者的协同作用将导致长江漫滩

生态系统植被生产力显著下降甚至会造成植被大面积死亡，一

方面削弱了生态系统碳汇功能，另一方面死亡的植被又为生态

系统碳排放提供了充足的基质，使长江漫滩湿地变成更大的碳

源，从而加剧全球气候变暖［73］。当降水强度逐渐恢复，频繁的

干湿交替可能会改变土壤有机碳的迁移和沉积过程，导致土壤

碳以可溶性有机碳和无机碳形式大量流失，影响生态系统碳汇

功能。因此，长期干旱降低长江漫滩微生物活性减弱温室气体

排放，而干旱再湿润使得可溶性有机碳大量溶出，进一步参与

到长江流域碳循环过程而促进温室气体排放。温室气体排放

在干燥再湿润过程中有很大波动［1， 74， 75］，但大多数评估都是基

于不频繁的测量［75］。而复湿期间的脉冲通量可能对温室气体

排放总量至关重要［74］，测量频率太低易导致低估总体排放。

4　结 论

近年来，随着不同极端气候事件的频发，长江漫滩湿地经

历的干湿交替也愈发频繁，本研究探讨长江漫滩沉积物温室气

体排放对不同温度和干湿处理的响应，以期为评估未来长期干

旱和极端降水频发影响下河流漫滩碳排放提供重要理论支撑

和数据支撑。主要结论有：

（1） 高温可显著促进长江漫滩湿地温室气体排放。30 ℃
培养处理下，3 个样点累积排放量的 CO2 当量是 20 ℃培养处理

下的 1.62 倍。

（2） 干旱再湿润过程显著促进长江漫滩湿地沉积物温室气

体排放。从不同干湿处理下的累积排放量的 CO2 当量来看：相

同温度处理下全淹水处理>半淹水处理>干处理，其中 30 ℃培养

处理时，全淹水处理下 3 个样点累积排放量的 CO2 当量是干处

理下的 9.97 倍。

（3） 高温和干旱再湿润过程均显著增加长江漫滩湿地碳以

可溶性有机碳形式流失进入流域。长期处于高温干旱状态的

沉积物温室气体排放极低，期间死亡微生物释放的活性物质不

断积累在沉积物颗粒中，导致培养实验末期干处理下可溶性有

机碳含量为全淹水处理下的 6.8 倍，而复湿后可溶性有机碳的

扩散不受限制，大量释放进入流域进而使得温室气体排放显著

提升，造成高温高水位条件下沉积物温室气体排放的 CO2 当量

可达低温干燥环境下的 28 倍以上。

建议未来研究中加强对极端干旱再湿润事件对生态系统

碳循环的模拟和机理研究，并将这一气候事件过程对河流漫滩

温室气体排放的影响纳入区域温室气体排放估算中，尤其要注

意出现在干旱开始和再湿润时的排放峰值，以完善河流漫滩温

室气体排放清单，评估江滩生态系统对极端干旱再湿润事件的

临界阈值，为应对该类极端气候事件的科学决策提供可靠

依据。
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