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摘  要：三峡库区消落带淹水后，土–水界面磷交换过程不明确，可能造成水体磷负荷升高。本研究利用薄膜梯度扩散技术(DGT)

和高分辨率孔隙水采样装置(HR-Peeper)在毫米尺度上同时测量了消落带淹水后土壤中 DGT 可获取态磷/铁和孔隙水溶解态磷/铁。

结果表明：DGT 可获取态磷、DGT 可获取态铁、溶解态磷和溶解态铁平均浓度分别为 0.022、0.050、0.151 和 1.515 mg/L。150 m

和 160 m 高程土壤溶解态磷/铁和 150 m 高程土壤 DGT 可获取态磷/铁峰值均出现在中、深层，而 160 m 高程土壤可获取态磷/铁峰

值出现在土–水界面。淹水后，铁氧化物的还原主导了 150 m 高程土壤磷的释放，导致上覆水磷浓度升高，而 160 m 高程土壤磷扩

散动态受到上覆水磷入渗胁迫、土壤非均质性结构以及植物根系限制等影响，铁结合态磷的释放减少。150 m 和 160 m 高程 DGT

可获取态磷/溶解态磷比值平均值分别为 0.291、0.286，土壤磷再补给能力处于中等水平。150 m 和 160 m 高程土–水界面磷平均扩

散通量分别为 5.60×10–6、–5.68×10–6 mg/(cm2·d)(正值表示土壤释放磷)，均显著低于沉积物研究结果。因此，当前三峡库区支流库湾

消落带 160 m 高程以上土壤淹水后的磷释放风险较低，与上覆水高含量的磷输入有关。 

关键词：消落带；土–水界面；薄膜梯度扩散技术(DGT)；高分辨率孔隙水采样装置(HR-Peeper)；磷扩散特征；释放风险 
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Characteristics of Phosphorus Diffusion at Soil-water Interface After Inundation in 
Water-level Fluctuation Zone in Three Gorges Reservoir 
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(1 Key Laboratory of Mountain Surface Processes and Ecological Regulation, Institute of Mountain Hazards and Environment, 
Chinese Academy of Sciences, Chengdu  610041, China; 2 University of Chinese Academy of Sciences, Beijing  100049, China) 

Abstract: The process of phosphorus (P) exchange at soil-water interface remains unclear following flooding in the Three Gorges 

Reservoir’s water-level fluctuation zone (WLFZ), which could lead to an increase in P load in the water. In this study, diffusion 

gradients in the films (DGT) and high-resolution dialysis (HR-Peeper) were employed to simultaneously measure DGT-labile P 

and Fe (DGT P and Fe) and dissolved P and Fe in WLFZ’s soils after inundation. The results showed that the average 

concentrations of DGT P and Fe, dissolved P and Fe were 0.022, 0.050, 0.151 and 1.515 mg/L, respectively. The peaks of 

dissolved P and Fe at both 150 m and 160 m elevations and DGT P and Fe at 150 m elevation occurred in the middle and deep 

layers, while the peaks of DGT P and Fe at 160 m elevation occurred at the soil-water interface. Following flooding, phosphate 

release at 150 m was mostly driven by the reduction of Fe oxides, which increased P concentration in the water. However, plant 

root limitation, soil heterogeneous structure, and overlaying water P infiltration stress all had an impact on P diffusion at 160 m 

elevation. The capacity of available solid P pool to replenish solute P in pore water were 0.291 and 0.286, which was in the 

medium level at 150 and 160 m elevations, respectively. The average diffusion fluxes of P at the soil-water interface at 150 m and 

160 m elevations were 5.60×10–6 and –5.68×10–6 mg/(cm2·d), respectively (positive values indicate the release of P from the soil), 

which were significantly lower than the results of sediments in previous studies. In conclusion, the current risk of soil P release 

after inundation in the tributary’s bay WLFZ in the Three Gorges Reservoir is notably low, which is related to the input of P in the 

overlying water. 
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自三峡工程建成后，库区支流水体富营养化问题

一直未得到有效解决，对居民用水安全和水体生态环

境的威胁居高不下。支流库湾由于水文循环的改变积

累大量营养元素，成为水体水华发生的热点区域[1]。

磷是富营养化的限制因子，生物有效性磷可作为水生

生物磷的直接营养来源[2]。库区水体磷素溯源研究

中，除沉积物内源磷释放和人为活动引起的磷输入之

外[3-4]，消落带土壤–植物系统季节性淹水导致的磷释

放也是重要来源。目前，针对消落带优势植物的磷富

集和释放过程已经有了初步研究[5]，在落干末期对植

物收割可以有效控制植物死亡分解后磷进入水体。但

是，消落带土壤在淹水阶段的磷转化和释放过程仍然

不清晰。Shen 等[6]对比了 2009 年与 2018 年三峡库区

消落带土壤养分水平，发现消落带高程 145 ~ 155 m

区域内表层土壤有效磷含量下降了 90.90%。Wang

等 [7]对比了澎溪河流域消落带土壤与岸边未淹没土

壤生物有效磷水平及其磷素饱和度，发现长期淹水导

致消落带土壤磷的损失比例在 –7.42% ~ 22.37%。目

前，消落带土壤有效磷水平的降低对淹水后土–水界

面磷释放的影响仍不清楚。 

三峡库区消落带淹水时间长达 8 个月，淹水后

土–水界面磷释放特征和通量一直是研究者所关注的

重点。传统孔隙水提取技术的低分辨率(大于 1 ~ 2 cm)

通常无法捕获小尺度信号。更重要的是，传统方法采

集的样品受到高度氧化还原敏感成分(如硫化物、铁

和锰离子)的潜在氧化影响，无法保证可靠的测量结

果。近几年发展起来的薄膜梯度扩散技术(DGT)和

高分辨率孔隙水采样技术 (HR-Peeper)有效地解决

了以上问题，已经在湖泊沉积物 [2, 8]、河流和水库

沉积物[1, 9]、沿海湿地沉积物[10-11]和农田土壤[12]等有

了较好的应用。消落带土壤铁含量占比较大，铁氧化

物的还原仍然是控制磷酸盐释放的主要因素[5,12]。除

此之外，消落带土壤在高程间的非均质性特征、不同

水位时期上覆水高通量磷输入以及优势植物根系扰

动等也可能会对土–水界面磷释放产生影响[13-14]。 

因此，本研究拟利用 DGT 技术和 HR-Peeper 技

术同时测量淹水后的消落带土壤 DGT 可获取态磷/

铁和溶解态磷/铁，通过对比剖面磷浓度在不同高程

间的差异以及磷与铁的耦合特征，探究淹水后消落带

土壤磷释放的驱动因素，以及通过对消落带土壤磷再

补给常数和土–水界面磷释放通量的分析，并与前人

关于富营养化湖泊沉积物结果进行对比，综合探究消

落带土壤磷释放风险。 

1  材料与方法 

1.1  研究区概况及点位选择 

三峡库区消落带呈东多西少的特点，重庆段消落

带面积占比达 80% 以上。忠县区域消落带是重庆段

消落带面积最大的区域之一，大多由一系列阶地和田

地淹水后形成。三峡库区处于亚热带季风气候带，年

平均气温 17.9°C，相对湿度 70% ~ 80%，年平均降雨

量 1 140 ~ 1 200 mm。忠县是三峡库区暴雨的集中中

心，大约 70% 的降雨发生在 5—9 月。本研究试验

地点位于忠县汝溪河二级支流屏山大桥处，设置了 3

个库湾点，每个库湾点相隔约 300 m。屏山大桥消落

带距离汝溪河入河口约 3.0 km，受干流扰动小，消落

带整体坡度范围为 20°~ 60°，155 m 高程以下优势植

物以狗牙根为主，155 ~ 165 m 高程区域内以狗牙根、

水蓼和苍耳为主，165 m 以上高程以苍耳、鬼针草和

稗草等大型草本植物为主。根据消落带土壤质地、植

被覆盖度以及淹水时长差异，本研究选择 3 个库湾点

的 150 m 高程和 160 m 高程作为试验点，如图 1 所示。 

1.2  试验方法 

2021 年 9 月 25 日待库区水位上升至 150 m 高程

时，在库湾拟定试验点进行 DGT 与 HR-Peeper 装置

设置，分别将对应点位命名为 S1、S2 和 S3。同时，

根据均匀布点原则，在 DGT 和 HR-Peeper 装置附近

采集 3 个表层(0 ~ 20 cm)土壤样品，装袋后送回实验

室。土壤样品风干后粉碎过 2 mm 筛，用于后续理化

指标测试。10 月 25 日待库区水位上升至 160 m 高程

时，在拟定试验点重复上述操作，并将对应点位分别

命名为 S4、S5 和 S6。 

土壤理化性质测定：土壤粒径组成采用吸管法测

定，分为砂粒、粉粒和黏粒[15]；全磷(TP)采用氢氧化

钠熔融法–钼锑抗比色法测定[15]；有效磷(Olsen-P)采

用碳酸氢钠浸提–钼锑抗比色法测定[16]；有效铁(FeM3)

用麦里科Ⅲ(Mehlich-3)萃取剂(0.2 mol/L CH3COOH + 

0.25 mol/L NH4NO3 + 0.015 mol/L NH4F + 0.13 mol/L 
HNO3 + 0.001 mol/L EDTA)提取，土液比为1∶8(m/V)，

经 Whatman 42 号滤纸过滤后，滤液中的 FeM3 采用原

子吸收光谱法 (英国 iCE3300 FL AA 系统) 测定[17]。 

DGT 和 HR-Peeper 设置与测定：DGT 装置由固 
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图 1  试验点示意图 
Fig. 1  Location of experimental sites 

 
定层(即固定膜)和扩散层(扩散膜和滤膜)叠加组成，

暴露窗口长度 150 mm，宽度 18 mm。HR-Peeper 装

置主体由很多相同体积的小室组成，小室两侧分别覆

盖一层滤膜(0.45 μm)，小室内预先封装采样介质(如

去离子水或电解质溶液)。HR-Peeper 装置暴露面长度 

200 mm，宽度 40 mm，垂向排列 36 个小室，单个

小室获得的孔隙水 400 μL 左右。在库湾试验点选择

淹水深度约 10 cm 的位置依次缓慢垂直插入已充氮

去氧的 ZrO-Chelex DGT 和 HR-Peeper，保留 DGT 固

定膜和 HR-Peeper 腔室 3 cm 在上覆水中，并做好标

记。DGT 放置 24 h 以上，HR-Peeper 放置 48 h 以上，

并记录水温。待放置结束后，垂直缓慢取出 DGT 和

HR-Peeper，用去离子水冲洗 DGT 表面淤泥，用湿滤

纸轻轻擦去 HR-Peeper 装置表面泥沙。将清洁干净的

DGT 和 HR-Peeper 装置装入自封袋，带回实验室进

行后续处理。 

DGT 固定膜上可获取态磷 /铁浓度依次采用

切片–两步提取–微量比色方法进行分析 [18]。具体

为：将固定膜从窗口处切开，沿深度以 2 mm 的间

隔切成条状，切片后的所有条状固定膜按顺序依

次用镊子夹入装有  1.8 mL 1 mol/L HNO3 溶液的

离心管，浸泡 16 h 以解吸铁，然后吸出解吸液用去

氧水洗涤每个条状固定膜，再加入 1.8 mL 1 mol/L 

NaOH 溶液浸泡 16 h 以解吸磷。解吸液中磷浓度

使用钼锑抗比色法测定，解吸液中铁浓度使用菲

咯啉比色法测定。  

HR-Peeper 腔室内溶解态磷/铁采用吸取–微量比

色法进行分析[19]。具体为：先移除最表层的薄膜，

保证滤膜干净无泥，再将清洁后的滤膜平放于干净台

面上，盖上一层干净的保鲜膜，用移液枪从上至下依

次将样品取出装入密封的离心管中。样品中磷含量的

测定采用磷钼蓝微孔板分光光度计法，铁含量的测定

采用邻菲啰啉微孔板分光光度计法。 

1.3  数据处理与统计分析 

DGT 可获取态磷/铁浓度和土–水界面磷扩散通

量的计算参考 Li 等[20]方法。本文使用 Excel 2016 对

所有原始数据进行初步汇总处理及分析；使用 SPSS 

24 进行统计分析，包括成对样品 T 检验和线性回归

拟合；使用 Origin 2022、ArcGIS 10.2 及 PowerPoint 

2016 等绘图。 

2  结果与分析 

2.1  消落带土壤理化性质 

试区消落带 150 m 和 160 m 高程土壤理化性质如

表 1 所示。两个高程土壤均以砂粒为主，平均质量分数

在 35% 以上，而粉粒平均质量分数在 33% 左右，黏

粒在 30% 以下。150 m 高程土壤砂粒平均质量分数显

著高于 160 m 高程(P<0.05)，黏粒与之相反。两个高程 
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表 1  消落带不同高程土壤理化性质 
Table 1  Soil physiochemical properties with altitudes in the WLFZ 

高程(m) 砂粒(%) 粉粒(%) 黏粒(%) TP(mg/kg) Olsen-P(mg/kg) FeM3(g/kg) 

150 41.89 ± 5.32 a 33.28 ± 3.38 a 25.23 ± 4.39 b 532.24 ± 28.75 a 10.19 ± 1.18 a 0.33 ± 0.04 a 

160 36.36 ± 2.34 b 33.61 ± 2.17 a 28.92 ± 3.35 a 568.63 ± 37.11 a 12.41 ± 2.08 a 0.36 ± 0.02 a 

注：同列不同小写字母代表不同点位土壤理化性质差异显著(P<0.05)。 

 

土壤 TP 平均含量均在 530 mg/kg 以上，Olsen-P 平均含

量在 13 mg/kg 以下，FeM3平均含量在 0.35 g/kg 左右。 

2.2  消落带土壤 DGT 可获取态磷/铁剖面特征 

试区消落带 150 m 和 160 m 高程土壤 DGT 可获

取态磷/铁浓度分布如图 2 所示。当水位上升至 150 m

高程时，S1、S2 和 S3 处 DGT 可获取态磷浓度范围分

别为 0.010 ~ 0.066、0.010 ~ 0.149和0.004 ~ 0.027 mg/L。

从垂向方向看，DGT 可获取态磷浓度随土壤深度增

加而逐渐升高，达到峰值后逐渐减小。S1、S2 和 S3

处 DGT 可获取态铁浓度范围分别为 0.021 ~ 0.161、

0.023 ~ 0.291、0.016 ~ 0.054 mg/L。DGT 可获取态铁

浓度与 DGT 可获取磷变化一致。当库区水位上升至

160 m 高程时，S4、S5 和 S6 处 DGT 可获取态磷浓

度范围分别为 0.003 ~ 0.026、0.001 ~ 0.019 和 0.009 ~ 

0.049 mg/L。与 150 m 高程不同，160 m 高程 DGT

可获取态磷浓度随土壤深度增加而逐渐减少。S4、

S5 和 S6 处 DGT 可获取态铁浓度范围分别为 0.022 ~ 

0.053、0.018 ~ 0.127、0.044 ~ 0.213 mg/L。从垂直方

向看，S4 和 S6 处 DGT 可获取态铁浓度随土壤深度

增加呈波动变化，S5 处 DGT 可获取态铁浓度随土

壤深度增加逐渐降低。总体而言，150 m 高程 DGT

可获取态磷浓度(0.028 mg/L)显著高于 160 m 高程

(0.014 mg/L)(P<0.05)，DGT 可获取态铁浓度在不同

高程间(0.050、0.049 mg/L)无显著差异(图 3)。 

 

(图中 S1、S2 和 S3 为 150 m 高程点位，S4、S5 和 S6 为 160 m 高程点位，水平虚线为土–水界面；下图同) 

图 2  消落带不同高程土壤淹水后 DGT 可获取态磷/铁剖面分布 
Fig. 2  Vertical distributions of DGT P and Fe in soils with altitudes in WLFZ after inundation 

 

2.3  消落带土壤溶解态磷/铁剖面特征 

试区消落带 150 m 和 160 m 高程土壤溶解态磷/

铁浓度分布如图 4所示。当水位上升至 150 m高程时，

S1、S2 和 S3 处溶解态磷浓度范围分别为 0.029 ~ 

0.536、0.017 ~ 0.457、0.033 ~ 1.315 mg/L，从垂直方

向看，溶解态磷浓度沿土壤深度增加先增大后减小；

溶解态铁浓度范围为 0.407 ~ 3.78、0.146 ~ 5.097、

0.643 ~ 3.774 mg/L，S1 和 S2 处溶解态铁浓度与溶解

态磷变化趋势一致，而 S3 处溶解态铁浓度在剖面间

波动较大。当水位上升至 160 m 高程时，S4、S5 和

S6 处溶解态磷浓度范围分别为 0.024 ~ 0.588、0.003 ~ 

0.068、0.018 ~ 0.231 mg/L，其在土壤剖面上变化趋

势与 150 m 高程时一致；溶解态铁的浓度范围分别为

0.128 ~ 10.024、0.136 ~ 0.742、0.102 ~ 3.114 mg/L，

S4 和 S6 处溶解态铁浓度峰值出现在深层，S5 处溶

解态铁浓度峰值出现在浅层。总之，150 m 高程溶解

态磷和铁浓度(0.233、2.046 mg/L)均显著高于 160 m

高程(0.069、0.965 mg/L)(图 3，P<0.05)。 
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(图中不同小写字母表示不同高程间差异显著(P<0.05)) 

图 3  消落带不同高程土壤剖面 DGT 可获取态磷/铁和溶解态磷/铁浓度的箱线图 
Fig. 3  Box-plot of concentrations for DGT P and Fe, dissolved P and Fe with altitudes in WLFZ 

 

图 4  消落带不同高程土壤淹水后孔隙水中溶解态磷和铁剖面分布 
Fig. 4  Vertical distribution of dissolved P and Fe in pore waters with altitudes in WLFZ after inundation 

 

2.4  消落带淹水初期土–水界面磷释放通量 

通过菲克(Fick)定律[20]计算消落带 150 m(S1、S2

和 S3)和 160 m(S4、S5 和 S6)高程 DGT 可获取态磷在

土–水界面上下 10 mm 的交换通量，结果如表 2 所示。

150 m 高程土壤磷扩散通量均为正值，平均值为 5.60× 

10–6 mg/(cm2·d)，表明土–水界面向上覆水释放磷；160 m

高程土壤磷扩散通量均为负值，平均值为  –5.68× 

10–6 mg/(cm2·d)，表明土–水界面从上覆水吸收固定磷。 

表 2  消落带不同高程土壤淹水后土–水界面磷扩散通量 
Table 2  Apparent diffusion flux of P across the soil-water interface with different altitudes in WLFZ after inundation 

试验点位 S1 S2 S3 S4 S5 S6 

磷扩散通量(10–6 mg/(cm2·d)) 6.620 5.625 4.565 –4.371 –7.687 –4.994 

 

3  讨论 

3.1  消落带不同高程土壤磷扩散特征 

DGT 可获取态磷代表在土壤介质中解离或解吸

的溶解态磷，被认为具有潜在的生物可利用性[21]。

本研究中，消落带土壤淹水后的 DGT 可获取态磷浓

度与湿地土壤研究结果相当[9-10]，但显著低于湖泊沉

积物和水库沉积物研究结果[1,22]。溶解态磷代表从土

壤固体介质表面释放到孔隙水中的溶解性磷。本研究

中，淹水后的溶解态磷浓度高于沿海退化湿地的研究

结果[9]，低于淹水培养土壤测定结果[23]。可见，DGT

可获取态磷和溶解态磷结果均表明消落带土壤淹水

后磷释放潜力较低。 

土壤生物可利用磷包括土壤颗粒表层吸附的磷

酸盐、铁铝结合态磷以及部分活性有机磷。其中，铁

结合态磷是生物可利用磷的主要赋存形态，铁氧化物

形态转化是影响土–水界面磷释放过程的重要原因。

本研究中，150 m 高程 DGT 测定结果显示，土–水界

面以下 20 ~ 80 mm 的深度范围内存在几个 DGT 可

获取态磷的释放热点，这可能是由于铁氧化物的强烈

分解造成的(图 2)。相比其他金属离子(锰)，铁对氧

化还原条件变化更敏感[20]。一般认为土壤剖面由表

层至深层，空隙越来越少，氧气含量随之降低[24]。因

此，在垂直方向上，因氧化还原条件变化，铁形态和
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浓度会出现明显差异[20]。淹水后，土壤表层氧气加速

逃逸，进一步促进了三价铁的还原，磷被释放[25-26]。 

本研究回归分析结果显示，150 m 高程土壤中

DGT 可获取态磷与 DGT 可获取态铁呈现显著正相

关关系(P<0.05 或 P<0.01)，而 160 m 高程土壤中关

系不明确(表 3)。两个高程土壤中(除 S3 外)孔隙水

溶解态磷与溶解态铁均呈显著正相关(P<0.01)，且

R2 值高于 DGT 测定结果。消落带土–水界面磷扩散

特征在不同高程土壤间存在显著差异。DGT 可获取

态磷峰值出现的深度远高于 DGT 可获取态铁，说明

除铁氧化物还原外，还存在其他磷释放途径。160 m

高程上覆水 DGT 可获取态磷浓度显著高于土壤内

部，与 150 m 高程不一致。当水位上升至 160 m 高

程时，植物淹水后释放的磷和上游来水输送的磷导

致上覆水磷入渗胁迫增大，抑制了土壤磷的释放，这

与在富营养化湖泊沉积物中观察到的现象类似[27]。

同时，150 m 高程土壤砂粒占比显著低于 160 m 高

程(表 1)。150 m 高程土壤主要为淹水过程中沉积的

泥沙，颗粒分布均匀，有利于孔隙水中磷的迁移[28]。

而 160 m 高程土壤受泥沙沉积影响较小，非均质特

性明显，限制了磷的释放。另外，植物根系也可能

限制了磷的释放[29]。Yin 等[14]对比分析了太湖藻类

优势带和草类优势带沉积物土–水界面磷扩散通量，

发现草类(大型植物)为主的地区可能导致根际沉积

物内铁和锰离子氧化，促进沉积物对磷的吸收，从

而减缓磷的释放。 

表 3  溶解态磷与溶解态铁、DGT 可获取态磷与 DGT 可获取态铁回归拟合结果 
Table 3  Regression fitting results between dissolved P and Fe, DGT P and Fe 

试验点位 S1 S2 S3 S4 S5 S6 

DGT 可获取磷 vs. DGT 可获取态铁 0.286** 0.178** 0.083* –0.001 0.217** –0.180** 

溶解态磷 vs. 溶解态铁 0.785** 0.486** 0.124 0.959** 0.909** 0.787** 

注：*、**分别表示在 P<0.05、P<0.01 水平上显著相关。 

 
因此，三峡库区支流库湾消落带 150 m 高程土

壤淹水后磷扩散动态由铁氧化物还原主导，而 160 m

高程土壤磷扩散潜力较低，与上覆水磷入渗胁迫、土

壤非均质性结构以及植物根系限制等因素有关。 

3.2  消落带不同高程土壤磷再补给动力学 

DGT 可获取态磷与溶解态磷的比值(R)反映了土

壤对孔隙水磷的缓冲能力，值越高代表土壤磷池对孔

隙水溶解态磷的补给能力越强，本研究结果如图 5

所示。150 m 和 160 m 高程土壤 R 值范围分别为 0.015 

~ 1.325、0.006 ~ 1.747，平均值分别为 0.291、0.286。

除 S6 外，两个高程土壤中 R 值随土壤深度增大逐渐

减小，且峰值均出现在土壤表层，该结果与 Liu 等[29]

的研究结果不一致，可能与上覆水磷的输入和消落带

土壤生物有效磷水平降低有关。本研究中，消落带土

壤 Olsen-P 含量与郭燕等[30]研究结果一致，显著低于

消落带形成初期。160 m 高程 S4 和 S5 处 R 值变化规 

 

图 5  消落带不同高程土壤 DGT 可获取态磷与溶解态磷比值(R)的变化 
Fig. 5  Changes of the ratio (R) of DGT P to dissolved P with altitudes in WLFZ 



288 土      壤 第 57 卷 

http://soils.issas.ac.cn 

律与 150 m 高程一致，而 S6 处 R 值在土壤浅层范围

内出现较大的波动，可能存在特殊的磷释放热点。磷

再补给能力包括 3 种情况：①缓慢再补给，0<R<0.20；

②中等再补给，0.20<R<0.65；③快速再补给，R≥

0.65[31-32]。虽然两个高程土壤 R 值差距不大，但 S6

处土–水界面以下 20 ~ 50 mm 范围内异常的 R 值拉

高了 160 m 高程土壤整体缓冲能力。160 m 高程土

壤淹水时长低于 150 m 高程，更有利于植物和微生

物的生长发育，促进磷的内源性积累，使得有机磷

含量升高。在淹水后的短时间内，微生物活动被抑

制，有机磷无法及时水解成磷酸盐被释放。相反，

150 m 高程土壤生态系统结构简单，磷主要以易解

吸的磷酸盐和与铁铝结合态磷为主，在水环境变化

下能迅速产生响应。 

3.3  消落带土壤磷释放风险评价 

DGT 技术已经在呼伦湖(67.9 ~ 498.7 μg/(m2·d))[6]、

太湖(0.04 ~ 10.04 mg/(m2·d))[20]、岷江河口湿地

(0.619 pg/(cm2·s))[9]、渭源河(沱江支流)梯级水库

(–0.66 ~ 1.67 mg/(cm2·d))[1]、三峡巫山县及湘西河和

秭归县(0.42 mg/(m2·d))[33]、西直河(0.132 mg/(cm2·d))[22]

等沉积物土–水界面磷扩散通量的观测中有了较好的

应用。本研究中，三峡库区中部支流库湾消落带淹水

后的土–水界面磷扩散通量远低于以上研究结果，150 m

高程土壤释放磷，160 m 高程土壤吸收磷，两个高程

土–水界面磷扩散通量相当。160 m 高程土壤吸收磷

的原因可能与上覆水磷浓度有关。研究表明，植物在

消落带呈现“多年生草本植物–多年生草本植物和一

年生草本植物混合–一年生草本植物为主”的分布格

局，生物量和磷富集能力沿高程升高而增大[34]。消

落带淹水以后，新鲜植物死亡释放出大量的磷。当水

位到达 160 m 高程时，上覆水磷含量显著高于淹水初

期(图 2)，高通量磷的入渗压力，导致磷被未还原的

铁氧化物吸附固定。因此，消落带 160 m 以上高程土

壤磷的释放潜力处于一个安全范围内。另外，除植物

释放磷以外，150 m 高程土壤磷的释放也是导致水体

磷负荷升高的重要原因之一。 

4  结论 

铁氧化物还原是主导三峡库区中部支流库湾消

落带 150 m 高程土–水界面磷释放的主要原因，其与

淹水后还原条件的增强有关。160 m 高程土壤铁结合

态磷释放减少，可能与上覆水磷入渗胁迫、土壤非均

质性结构以及植物根系限制有关。两个高程土壤

DGT 可获取态磷与溶解态磷的比值(R)均属于中等再

补给速率，R 值在土–水界面最大，随土壤深度增加

逐渐减小。利用土–水界面上下 10 mm DGT 可获取

态磷浓度估算消落带土壤淹水后的磷扩散通量，结

果显示，150 m 高程土壤淹水后向上覆水释放磷，

而 160 m 高程土壤则相反。另外，消落带两个高程

土壤 DGT 可获取态磷、溶解态磷剖面浓度及其磷扩

散通量均显著低于以往沉积物研究结果，表明当前消

落带土壤磷释放风险较低，这可能与上覆水磷输入以

及土壤生物有效磷水平降低有关。 
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