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不同利用方式下亚热带花岗岩流域元素收支平衡 
及其对土壤酸化的影响
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摘  要：选取亚热带花岗岩区不同利用方式下的 3个相邻小流域 (F：100% 森林；FA1：82% 森林 + 18% 农田；

FA2：76% 森林 + 24% 农田)，通过定期监测与分析雨水和径流水的元素组成，获得了流域尺度元素的降水输入与径流

输出特征，在此基础上分析了元素收支平衡及其对土壤酸化的影响。结果表明：雨水中离子输入总量为 181.74 kg/(hm2·a)，

夏季输入量约占全年输入量的 45%，Ca2+、Na+ 和 NH4
+约占阳离子输入总量的 80%，SO2– 

4 和 NO– 
3约占阴离子输入总量

的 74%。F、FA1和 FA2流域径流水中离子输出总量分别为 236.81，153.17和 243.36 kg/(hm2·a)，夏季输出量约占全年

输出量的 39% ~ 47%，Ca2+ 和 Na+ 约占阳离子输出总量的 81% ~ 86%，SO2– 
4 和 NO– 

3约占阴离子输出总量的 65% ~ 70%。

降水和径流水的元素收支平衡表明，F、FA1和 FA2流域中 SO2– 
4 、NO– 

3、Cl–、NH4
+ 和 H+ 均表现为净输入，其中 SO2– 

4 的

净滞留量最高，分别为 13.7、30.43和 20.49 kg/(hm2·a)；而 Ca2+、Mg2+ 和 Na+ 均表现为净输出，其中 Na+ 的净输出量最

高，分别为 28.99、14.96和 31.76 kg/(hm2·a)。F、FA1和 FA2流域内酸雨直接输入的 H+ 为 818 mol/(hm2·a)，而流域内氮

素转化产生的 H+ 分别为 396、389和 401 mol/(hm2·a)，占 H+ 输入总量的 32% ~ 33%。F、FA1和 FA2流域的土壤酸化

速率分别为 996、1 069和 1 035 mol/(hm2·a)，表明即使不考虑农业施肥的情况下农林复合流域(FA1和 FA2) 的土壤酸

化速率仍高于森林流域(F)。 

关键词：流域；酸沉降；收支平衡；季节变化；土壤酸化速率 
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随着中国经济的快速发展以及对粮食和能源需

求的持续增加，中国的氮、硫排放和沉降水平也

在不断增加，其中热带和亚热带地区表现尤为明

显[1-2]。这些日益加剧的氮、硫排放和沉降对生态系

统的发展具有双重效应，一方面可为植物生长提供营

养元素[3]，从而促进和提升生态系统的碳汇功能[4]；

另一方面长期的氮、硫沉降将导致酸沉降的危害进一

步加重和蔓延[5-6]，从而引起土壤养分流失和森林衰

退[7-9]。已有的研究表明，氮、硫的持续沉降使得欧

美等许多森林流域已到达氮饱和状态[10-11]，土壤和

水体的酸缓冲能力也随之下降[12]；同时，由氮、硫

引起的酸沉降长期作用会进一步引起土壤和水体酸

化[13-15]，从而对陆地和水生生态系统的结构和功能

产生严重危害。 

与欧美等温带地区森林流域相比，我国热带和亚

热带地区土壤风化强度较高，并且受到农业活动的强

烈影响，因此，这些地区生态系统对氮、硫沉降的响

应与温带地区应有很大差别，然而相关研究较少。同

时，国内已有的研究往往以田块尺度为主要对象研究

单一土地利用方式下元素的输入输出与平衡，并不能

说明区域或者流域尺度下不同土地利用方式对元素

收支和平衡的影响。本研究采用流域方法，通过监测

我国亚热带地区 3个相邻流域 (F：100% 森林；FA1：

82% 森林 + 18% 农田；FA2：76% 森林 + 24% 农

田) 雨水和径流水的元素组成，分析不同利用方式下

流域元素的输入与输出特征，在此基础上探讨元素的

收支平衡及其对土壤酸化的影响，以期了解不同利用

方式下元素的生物地球化学循环及其源或汇的特征，
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从而为流域生态系统的可持续利用与管理提供参考。 

1  研究区概况 

皖南地区位于安徽省南部，长江以南，北接滨江

平原，东、南、西三面分别与浙西和赣东北部的低山

丘陵相连，地理位置为 29°41′ ~ 31°20′ N，116°38′ ~ 

119°37′ E，是北亚热带和中亚热带的过渡地区。该区

属亚热带湿润季风气候，年均气温约为 16°C，年均

降雨量约为 1 500 mm[16-18]。该区地质构造属于扬子 

凹陷与江南台隆的过渡地带，地区内以陆相碎屑沉积

物为主。植被主要为常绿针叶林，以冷杉和云杉为主，

局部也有一些竹林、马尾松和灌丛，部分平坦的山地

被开垦为旱地、茶园、桑园和水田[19]。区内土壤主

要由花岗岩发育而来，土壤类型主要有铝质湿润雏形

土和简育水耕人为土等[17-18]。本研究选取位于安徽泾

县包合乡厚岸村的 3 个相邻小流域作为研究对象(图

1)，分别为凤形庄流域(F)、 上滩流域(FA1)和西龙流

域(FA2)，流域概况见表 1。 

 

图 1  流域分布位置及数字高程图 
Fig. 1  Location and digital elevation model (DEM) of studied watersheds 

 

2  研究原理与方法 

2.1  研究原理 

本研究采用流域方法，其基本原理是将流域

看作一个整体，根据元素的降雨输入量和径流输

出量计算流域元素的收支平衡 [20]。由于本研究选

取的 3 个小流域母岩都为花岗岩，基岩不透水，

因此，地下水对元素输入与输出的影响可以忽略

不计。此外，假定 3 个小流域均处于稳定状态，

即植物从土壤中吸收元素的量等于其向土壤中归

还的量。通过定期监测雨水和径流水的元素组成，

确定元素的降雨输入和径流输出，在此基础上计

算元素收支平衡：  

Qi 净滞留量=Qi 雨水–Qi 径流水 (1) 

Qi 雨水=0.01×
1

n

r
 cir · qr (2) 

式中：cir为雨水样品 r 中元素 i的浓度(mg/L)；qr为

雨水样品 r的降雨量(mm)；Qi 雨水为雨水中元素 i的输

入量(kg/hm2)，0.01为单位转换系数。采用相同的方

法可以计算径流水中元素的输出量。 
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表 1  流域的基本特征 
Table 1  Characteristics of studied watersheds 

小流域 流域概况 

凤形庄(F) 上滩(FA1) 西龙(FA2) 

经度 118°2′10″ 118°2′1″ 118°2′20″ 

纬度 30°33′2″ 30°33′25″ 30°32′47″ 

高程(m) 100 ~ 575 109 ~ 500 114 ~ 422 

面积(km2) ① 3.59 0.72 1.01 

地理概况 

母岩 花岗岩 花岗岩 花岗岩 

土壤类型 铝质湿润雏形土 铝质湿润雏形土，简育水耕人为土 铝质湿润雏形土，简育水耕人为土

pH (H2O) 5.48 ~ 5.60 4.75 ~ 5.56 5.10 ~ 5.58 

阳离子交换量(cmol/kg) 2.83 ~ 12.57 2.83 ~ 11.89 2.24 ~ 12.47 

盐基饱和度(%) 39.15 ~ 70.19 25.99 ~ 90.90 31.67 ~ 78.94 

土壤特征 

土地利用方式② 林地(100%) 林地(82%)，稻田(18%) 林地(76%)，稻田(24%) 

乔木 松树，冷杉，栗树 松树，冷杉，栗树 松树，冷杉，栗树 

灌木 茶树，桑树，映山红 茶树，桑树，映山红 茶树，桑树，映山红 

植被类型 

农作物③ — 水稻 水稻 

侵蚀状况 年径流量(m3/a) 2 668 067 278 572 692 961 

注：①流域面积采用 Arc/GIS数字高程模型 (DEM) 来计算；②土地利用方式根据卫星遥感影像 (TM) 来划分；③当地农作物(水

稻)种植为一年一季，作物收获后进行休田。 

 

2.2  雨水和径流水的采集与分析  

从 2007年 3月到 2009年 2月对 3个小流域的

雨水和径流水进行监测和采样，采样周期为每周 1

次。在 3个相邻小流域的中间，建立了雨水监测点，

代表每个流域的雨水。用干湿沉降自动采样仪(青岛

普仁 PSC-Ⅲ型)收集雨水，用小型气象站(美国Watch 

Dog小型便携式自动气象站 900ET)监测降雨量。在

3 个小流域的出口处分别修建了标准堰，并安装了

自动采样仪(美国 ISCO6712型自动采样仪)。自动采

样仪连接水位监测探头，可以监测水位的变化，当

水位每 30 min内上升达到 2 cm时，自动采样仪就

进行采样，并可根据水位的变化持续采样；同时，

自动采样仪可以根据水位监测数据和标准堰的参数

计算出径流量。 

雨水和径流水样品采集后立即用 pH 计(PHS-3C

型)与电导仪(DDS-307 型) 测定 pH 和电导率，然后

用中速定量滤纸过滤，加入百里酚防腐剂后装入聚乙

烯样品瓶中置于冰箱 4°C左右暗处保存。雨水和径流

水中主要的阴离子和阳离子(NO– 
3、SO2– 

4 、Cl–、NH4
+、

K+、Na+、Ca2+、Mg2+ 和可溶性 Si) 测定方法参照《水

与废水监测分析》第四版[21]。 

2.3  数据处理 

采用数据分析和制图软件 Origin8.5 绘图，统计

软件 SPSS 13.0 for Windows进行相关分析。 

3  结果与讨论 

3.1  流域降雨量和径流量 

降雨量与径流量的大小及其动态变化是影响元

素输入与输出量的重要因素。监测期间年平均降雨量

为 1 514 mm/a，夏季降雨量最大，占年降雨量的 48% 

左右，冬季降雨量最小，只占年降雨量的 12% 左右

(图 2)。3 个小流域(F、FA1 和 FA2)的年平均径流深

分别为 755，366和 611 mm/a，径流系数分别为 50%，

24%和 40%。3个小流域的径流深均为夏季最大，冬

季最小，径流深与降雨量呈现相同的变化趋势(图 2)。

3个小流域(F、FA1和 FA2)的径流深均与降雨量显著

相关，相关系数分别为 0.91 (n=36，P<0.01)，0.92 

(n=36，P <0.01) 和 0.95 (n=36，P<0.01)，表明降雨

量是影响径流量大小的主要因素。同一地区相同气候

条件下 3个小流域的径流系数不同，这主要是受下垫

面条件、植被、地形和人为活动等因素的影响[22] 。 

3.2  流域雨水中离子输入量 

监测期间雨水中离子输入总量每季为 28.11 ~ 

80.91 kg/hm2 (表2)，年均离子输入量为181.74 kg/(hm2·a)，

远低于亚热带其他地区雨水中离子输入量[23-24]。雨水

中离子输入总量夏季最高，冬季最低(表 2)，这与监

测期间降雨量的变化趋势一致(图 2)。雨水中阳离子

输入以 Ca2+、Na+ 和 NH4
+为主，占阳离子输入总量 
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图 2  降雨量和径流量的动态变化 
Fig. 2  Dynamic changes of rainfall amounts and runoff depths 

 

的80%以上；阴离子以SO2– 
4和NO– 

3为主，约占阴离子输入

总量的 74% (表 2)。流域所处的安徽泾县是宣纸之乡[25]，

造纸厂排放的HCl在空气中溶于雨水可能是导致雨水中

Cl– 输入量较高的主要原因。雨水中除 NH4
+ 和 H+ 外，

其他离子的输入量均为夏季最高，其中阳离子输入量均

为秋季最低，而阴离子输入量均为冬季最低(表 2)。雨水

中 SO2– 
4 和NO– 

3
 输入量的季节变化规律一致，而K+、Na+ 

和 Ca2+ 输入量的季节变化规律一致。H+ 输入量冬季最

高，这主要是因为冬季酸雨严重，雨水中 H+ 浓度较高

引起的；而NH4
+ 输入量春季最高，这是由于春耕时大量

施用氮肥，氨挥发使得雨水中NH4
+ 浓度较高引起的。综

上所述，监测期间不同季节雨水中离子输入量不仅受降

雨量的影响，同时也受雨水中离子浓度影响，这与前人

在其他地区得到的结果一致[23-24]。 

表 2  监测期间雨水中离子输入量(kg/hm2) 
Table 2  Major ions inputs in rain water during the observed years 

离子 春季 夏季 秋季 冬季 

K+ 1.01 (0.17) 1.95 (0.21) 0.66 (0.09) 0.81 (0.59) 

Na+ 1.02 (0.57) 2.91 (0.85) 0.93 (0.41) 1.17 (0.90) 

Ca2+ 5.40 (3.99) 10.59 (5.55) 1.67 (0.84) 4.21 (2.37) 

Mg2+ 0.31 (0.17) 0.66 (0.33) 0.12 (0.09) 0.45 (0.26) 

H+ 0.19 (0.06) 0.19 (0.05) 0.12 (0.04) 0.32 (0.08) 

NH4
+ 3.09 (0.72) 0.29 (0.02) 1.79 (0.57) 1.69 (0.89) 

NO– 
3  9.11 (1.38) 12.41 (0.85) 6.66 (1.82) 5.83 (2.44) 

SO2– 
4  13.38 (3.89) 34.21 (9.42) 12.28 (8.46) 9.69 (4.65) 

Cl– 7.33 (1.08) 17.70 (3.60) 7.65 (5.16) 3.94 (1.06) 

阴离子 29.82 (4.05) 64.32 (10.02) 26.59 (4.32) 19.46 (2.68) 

阳离子 11.02 (2.01) 16.59 (3.56) 5.29 (1.03) 8.65 (3.65) 

离子总量 40.84 (4.23) 80.91 (21.23) 31.88 (11.14) 28.11 (18.85) 

注：各季度雨水离子输入量为 3年相应季度离子输入量的平均值，括号中为标准差。 
 

3.3  流域径流水中离子输出量 

监测期间 3个流域(F、FA1和 FA2) 径流水中离

子输出总量每季分别为 25.18 ~ 110.32，23.63 ~ 60.49

和 27.02 ~ 111.44 kg/hm2(表 3)，年均离子输出量分别

为 236.81，153.17和 243.36 kg/(hm2·a)，与 Hubbard 

Brook流域径流水中年均离子输出量相接近[20]。3个

流域径流水中离子输出量均以夏季最高，约占全年离

子输出量的 39% ~ 47%，这一方面是因为夏季径流量
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最高(图 2)，另一方面与夏季高温高湿加速土壤风化

有关[26]。3 个流域径流水中阳离子输出均以 Ca2+ 和

Na+ 为主，其次为 Mg2+，H+ 输出量最低；阴离子输

出均以 SO2– 
4 为主，其次为 NO– 

3和 Cl–(表 3)。3个流域

径流水中几乎无 H+ 输出，表明当前流域对酸沉降具

有较强的缓冲能力。3个流域径流水中氮素输出均以

NO– 
3为主，这是由于土壤中胶体带负电荷，更容易吸

附带正电荷的 NH4
+ [27]。同时，与 NO– 

3相比，NH4
+ 更

容易被植物所吸收利用[28-29]。此外，NH4
+ 进入土壤

中会发生硝化作用[30-31]，也可能导致径流水中氮素输

出以 NO– 
3为主。F流域和 FA2流域径流水中各离子输

出量均为夏季>春季>秋季>冬季，而 FA1流域径流水

中 K+、Na+、NH4
+、Cl–、SO2– 

4 的输出量为夏季>春季>

冬季>秋季，Ca2+、Mg2+ 和 NO– 
3输出量为夏季>冬季>

春季>秋季。过去的研究表明，流域径流水中离子输

出量的季节变化主要受气候、水文条件、土壤风化以

及人为活动等因素的影响[20, 32-33]。 

FA2流域径流水中除 SO2– 
4 和 Cl– 外，其他离子的

输出量均高于 F 流域，这主要是由于 F 流域是森林

流域，不受人为活动的影响，而 FA2 流域是农林混

合流域，受到农业活动的影响。已有的研究表明，流

域内农业活动会加剧氮素流失[34]，从而导致径流水

中氮素输出量增加；同时，流域内农业活动会加速土

壤风化[35]，从而使得 FA2 流域径流水中盐基离子输

出量明显高于 F流域。F流域径流水中 SO2– 
4 和 Cl– 输

出量却高于 FA2 流域，这可能与 F 流域具有较高的

径流深和径流系数有关(图 2)。与 FA2不同，FA1流

域内也具有农业活动，但其离子输出量却低于 F 流

域，这主要是由于 FA1 流域沟道狭窄，流域内农田

截水灌溉大大减小了 FA1流域的径流量(图 2)，从而

使得 FA1 流域离子输出量明显低于相邻的其他 2 个

小流域(表 3)。 

3.4  基于降水和径流的流域元素收支平衡 

基于降水和径流水的流域元素收支平衡表明，3

个流域中 SO2– 
4 、NO– 

3、Cl–、H+ 和 NH4
+均表现为净输

入，而盐基离子 Ca2+、Mg2+ 和 Na+ 均表现为净输出

(图 3)。与欧美等森林流域“氮饱和”相比[10-11]，我

国亚热带地区以森林为主的流域仍然是氮汇(图 3)。

流域生态系统的“氮汇”功能主要是因为氮被固定

在生物或土壤中，然而，流域内生物和土壤对“氮

汇”的相对贡献目前尚不明确[36-38]，有待于进一步研

究。F流域和 FA2流域中 K+ 表现为净输出，而 FA1

流域中 K+ 表现为净输入(图 3)。3个流域(F、FA1和

FA2)中净滞留量最高的均为 SO2– 
4 ，分别为 13.7，30.43

和 20.49 kg/(hm2·a)，其次为NO– 
3、Cl– 和NH4

+；净输出量

最高的均为Na+，分别为 28.99，14.96和 31.76 kg/(hm2·a)，

其次为 Ca2+ 和 Mg2+ (图 3)。Cl– 通常被认为是惰性示

踪剂，在流域内的输入与输出基本保持平衡。然而，

本研究中 3个流域(F、FA1和 FA2) 均表现为 Cl– 的

汇。Svensson等[39]计算了 32个森林流域 Cl– 的输入

与输出平衡，结果表明，许多森林流域是 Cl– 的汇，

并认为这可能是由于暴雨事件、监测频率以及地下水

渗漏等引起的。3个流域(F、FA1和 FA2)中 H+ 的净

滞留量分别为 0.81，0.82和 0.81 kg/(hm2·a)，而雨水

中 H+ 的输入量为 0.83 kg/(hm2·a)，表明降水输入的

H+ 几乎全部滞留在流域内。 

与森林流域(F)相比，FA1和 FA2流域 Mg2+、Ca2+ 

和 Na+ 的净输出量均低于 F 流域(图 3)；相反，FA1

和 FA2流域内 SO2– 
4 和 Cl– 的净滞留量却高于 F流域

(图 3)。这主要是由于 FA1和 FA2流域的径流深和径

流系数远低于 F流域(图 2)，具有农业活动的农林复

合流域(FA1和 FA2)内农田截水灌溉会导致其径流量

和离子输出量下降。3个流域(F，FA1和 FA2)氮素净

滞留量分别为 N 11.05，12.19和 9.57 kg/(hm2·a)。 

 

图 3  基于降水和径流的流域元素输入与输出平衡 
Fig. 3  Input-output budgets for major elements of studied 

watersheds based on wet precipitation and stream export 
 

3.5  流域元素输入输出平衡对土壤酸化的影响 

引起土壤酸化的质子(H+)不仅来源于酸雨直接

输入的 H+，同时生态系统内氮素转化也会产生大量

的 H+[31, 40-41]。因此，监测期间流域内酸沉降直接输

入的 H+ 和氮素转化间接产生的 H+ 是土壤中致酸 H+ 

的两个重要来源。Van Bremeen 等[31]与 De Vries 和

Breeuwsma[40]根据氮素在流域内的迁移和转化过程，

提出了利用流域氮素收支平衡计算由氮素转化产生 
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表 3  监测期间 3 个小流域径流水中离子输出量(kg/hm2) 
Table 3  Major ions outputs in stream water for studied watersheds during observed years 

春季 夏季 离子 

凤形庄 (F) 上滩 (FA1) 西龙 (FA2) 凤形庄 (F) 上滩 (FA1) 西龙 (FA2) 

K+ 1.24 (0.09) 0.64 (0.49) 1.42 (0.26) 2.93 (0.68) 0.91 (0.27) 2.79 (1.06) 

Na+ 8.56 (1.19) 6.06 (4.87) 9.50 (1.17) 16.65 (1.79) 8.91 (3.57) 17.32 (3.87) 

Ca2+ 8.99 (0.93) 7.33 (4.69) 13.22 (1.23) 16.22 (3.13) 10.13 (3.48) 20.44 (2.89) 

Mg2+ 1.51 (0.21) 1.13 (0.72) 2.11 (0.10) 2.82 (0.38) 1.65 (0.68) 3.67 (0.98) 

H+ 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 

NH4
+ 0.40 (0.28) 0.26 (0.14) 0.62 (0.15) 0.69 (0.36) 0.31 (0.08) 0.97 (0.23) 

NO– 
3  6.60 (1.36) 2.99 (2.48) 9.49 (0.43) 9.11 (1.49) 3.96 (1.57) 11.45 (7.01) 

SO2– 
4  13.08 (4.01) 8.86 (4.53) 10.55 (2.52) 18.29 (4.04) 10.03 (3.42) 16.00 (7.62) 

Cl– 6.42 (1.77) 3.31 (1.37) 7.05 (1.57) 17.38 (9.46) 8.13 (5.94) 15.32 (10.31) 

总计 59.85 (8.30) 37.48 (23.69) 63.79 (9.86) 110.32 (8.85) 60.49 (15.84) 111.44 (9.51) 

秋季 冬季 离子 

凤形庄 (F) 上滩 (FA1) 西龙 (FA2) 凤形庄 (F) 上滩 (FA1) 西龙 (FA2)

K+ 1.15 (0.42) 0.25 (0.25) 1.17 (0.22) 0.57 (0.31) 0.56 (0.43) 0.57 (0.12) 

Na+ 6.34 (3.24) 1.87 (1.80) 7.17 (1.20) 3.93 (2.50) 4.62 (3.56) 4.58 (0.93) 

Ca2+ 5.30 (2.59) 1.60 (1.14) 6.70 (2.01) 4.74 (3.62) 8.32 (8.04) 7.57 (3.20) 

Mg2+ 1.03 (0.51) 0.35 (0.34) 1.47 (0.23) 0.90 (0.75) 1.57 (1.57) 1.36 (0.63) 

H+ 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 0.00 (0.00) 

NH4
+ 0.16 (0.09) 0.03 (0.02) 0.26 (0.16) 0.11 (0.02) 0.09 (0.03) 0.17 (0.03) 

NO– 
3  3.44 (0.59) 0.67 (0.72) 3.86 (1.41) 2.77 (1.13) 3.44 (1.13) 1.75 (0.67) 

SO2– 
4  7.94 (0.44) 3.68 (3.78) 8.99 (6.05) 3.16 (1.11) 3.72 (1.75) 3.99 (0.15) 

Cl– 6.77 (1.33) 1.17 (0.87) 4.68 (2.00) 3.43 (2.90) 2.73 (2.90) 2.58 (1.13) 

总计 41.75 (18.00) 23.63 (5.17) 41.14 (7.69) 25.18 (16.01) 31.60 (12.54) 27.02 (6.71)

注：各季度径流水中离子输出量为 3年相应季度离子输出量的平均值，括号中为标准差。 

 

H+ 的计算方法(表 4)。Yang等[42]指出进入土壤中的

H+ 一部分参与土壤矿物风化，另一部分参与阳离子

交换反应，前者消耗 H+ 不会引起土壤酸化，而后

者促进盐基离子的径流输出是导致土壤酸化的主要

原因。因此，土壤酸化速率为流域内 H+ 产生速率

与矿物风化消耗 H+ 速率之差(表 4)。从表 4可以看

出，3个流域(F、FA1和 FA2)内酸雨直接输入的 H+ 

818 mol/(hm2·a)，而流域内氮素转化产生的 H+ 分别

为 396，389 和 401 mol/(hm2·a)，占 H+ 输入总量的

32% ~ 33%。过去的研究表明，无论是酸雨直接输入

的 H+，还是流域内氮素转化产生的 H+，进入土壤后

会置换土壤胶体所吸附的交换性盐基阳离子，这一方

面会加速盐基离子的淋失[43]，另一方面会导致土壤缓

冲能力下降和养分流失[44]，这些过程反之又会加速土

壤的酸化进程[45-46]。3 个流域(F、FA1 和 FA2)的土壤

酸化速率分别为 996，1 069 和 1 035 mol/(hm2·a)，表

明即使不考虑农业施肥的情况下农林复合流域(FA1

和 FA2)的土壤酸化速率仍高于森林流域(F)。 

表 4  监测期间 3 个小流域的土壤酸化速率(mol/(hm2·a)) 
Table 4  Soil acidification rates of studied watersheds during observed years 

H+源 计算方法 凤形庄(F) 上滩(FA1) 西龙(FA2)

酸雨直接输入 H+ H+ 酸雨输入 – H+ 径流输出 818 818 818 

氮素转化间接产生的 H+ (NH4
+ 
酸雨输入 –NH4

+ 
径流输出)-( NO– 

3
– 
酸雨输入 –NO– 

3  径流输出) 396 389 401 

矿物风化消耗的 H+ 0.5 (Si 径流输出 – Si 酸雨输入) 218 138 184 

土壤酸化速率 [(H+
酸雨输入 – H+

径流输出) + (NH4
+
酸雨输入 –NH4

+ 
径流输出) – (NO– 

3  酸雨输入 –NO– 
3  径流输出)] – 0.5 

(S 径流输出 – Si 酸雨输入) 

996 1 069 1 035 

注: 计算土壤酸化速率时假定流域处于稳定状态，不考虑生物的影响，并且农业流域未考虑元素人为输入的影响； 系数 0.5 的依

据为流域内花岗岩主要矿物风化方程式，每消耗 1 mol H+ 产生 2 mol 可溶性 Si[41]: NaAlSi3O8 + H+ + 9/2H2O → Na+ + 2H4SiO4 + 1/2 

Al2Si2O5(OH)4。 
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4  结论 

监测流域的雨水离子输入总量为 181.74 kg/(hm2·a)，

夏季输入量约占全年输入量的 45%，Ca2+、Na+ 和

NH4
+约占阳离子输入总量的 80%，SO2– 

4 和 NO– 
3约占阴

离子输入总量的 74%。3个流域(F，FA1和 FA2)径流

水中离子输出总量分别为 236.81，153.17和 243.36 kg/ 

(hm2·a)，夏季输出量约占全年输出量的 39% ~ 47%，

Ca2+ 和Na+ 约占阳离子输出总量的81% ~ 86%，SO2– 
4 和

NO– 
3约占阴离子输出总量的 65% ~ 70%。基于降水和

径流水的元素收支平衡表明，3个流域(F，FA1和 FA2)

中 SO2– 
4 、NO– 

3、Cl–、H+ 和 NH4
+ 均表现为净输入，其

中 SO2– 
4 的净滞留量最高，分别为 13.7，30.43 和

20.49 kg/(hm2·a)；而 Ca2+、Mg2+ 和 Na+ 均表现为净

输出，其中 Na+ 的净输出量最高，分别为 28.99，

14.96和 31.76 kg/(hm2·a)。3个流域(F、FA1和 FA2)

内酸雨直接输入的 H+ 818 mol/(hm2·a)，而流域内氮

素转化产生的 H+ 分别为 396，389 和 401 mol/ 

(hm2·a)，占 H+ 输入总量的 32% ~ 33%。3个流域(F、

FA1和 FA2)的土壤酸化速率分别为 996，1 069和

1 035 mol/(hm2·a)，表明即使不考虑农业施肥的情况

下农林复合流域(FA1和 FA2)的土壤酸化速率仍高于

森林流域(F)。 
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Abstract: The regional element budgets are primarily important to understand the function of ecosystems and to establish 

the corresponding management practices. This study takes three adjacent small watersheds (F: 100% forest, FA1: 82% forest + 

18% farmland and FA2: 76% forest + 24% farmland) with different land uses as the monitoring areas, which are located in the 

granitic region of subtropical China. Element inputs in rain water and outputs in stream water were detected and quantified from 

March of 2007 to February of 2010. The characteristics of element budgets at watershed scale and their effects on soil 

acidification were discussed. The results showed that the total ion input in the rain water was 181.74 kg/(hm2·a), with the summer 

input accounting for 45%. Ca2+, Na+ and NH4
+ contributed 80% to the total cation input, while SO2– 

4
 and NO– 

3
 contributed 74% to 

the total anion input, respectively. The total ion outputs in stream water of the three watersheds (F, FA1 and FA2) were 

respectively 236.81, 153.17 and 243.36 kg/(hm2·a), with summer output accounting for 39%-47%. Ca2+ and Na+ contributed 

81%-86%, to the total cation output, while SO2– 
4

 and NO– 
3

 contributed 65%-70% to the total anion output. The element budgets of 

the three watersheds (F, FA1 and FA2) based on precipitation input and stream output demonstrated that there was a net sink of 

SO2– 
4 , NO– 

3 , Cl–, H+ and NH4
+, while a net source of Ca2+, Mg2+ and Na+. SO2– 

4  showed the highest net retention, while Na+ showed 

the highest net export. The net retention of SO2– 
4

 in the three watersheds (F, FA1 and FA2) were 13.7, 30.43 and 20.49 kg/(hm2·a), 

respectively, while the net exports of Na+ in the three watersheds (F, FA1 and FA2) were 28.99, 14.96 and 31.76 kg/(hm2·a), 

respectively. H+ input directly from acid rain was 818 mol/(hm2·a), while H+ production from nitrogen transformation in the three 

watersheds were 396, 389 and 401 mol/(hm2·a), accounting for 32%-33% of the total H+ input, respectively. Soil acidification 

rates in the three watersheds (F, FA1 and FA2) were 996, 1 069 and 1 035 mol/(hm2·a), respectively, showing that the rates of soil 

acidification in watersheds (FA1 and FA2) with agricultural activities were higher than that of forest watershed (F), even though 

the element inputs from agricultural fertilization was not taken into account. 
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