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摘要 水陆交错带（Terrestrial-aquatic interfaces，TAIs）介于陆地与水体之间，是陆地-水体-大气-生物强烈交互、跨时空 

尺度动态变化和生物地球化学循环异常活跃的“热点”区与“热时刻”区。水陆交错带在接收、转化、埋藏和释放碳（C）、 

氮（N）方面具有重要地位，对地球系统的贡献远超其面积占比。然而，水陆交错带目前仍存在界限模糊、碳-氮循环机 

制不明确、建模粗糙等关键问题。基于此，本文系统梳理了国内外有关河岸带、湖滨带与海岸带等典型水陆交错带碳- 
氮循环关键过程和机制的研究进展，总结了物理、化学、生物及人为活动四大驱动因素对该区域碳-氮循环的影响，并 

探讨了该区域在缓解气候变化、水质净化及生态系统服务协同和权衡方面的关键作用。当前水陆交错带碳-氮循环研究 

亟须转变研究范式、创新研究方法，开展跨学科合作与观测-实验-模型深度融合，为地球系统科学和可持续发展作出 

贡献。 
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1 引言  

在全球变化背景下，地球关键带（Earth critical zone， 

ECZ）科学通过揭示关键带结构、过程与功能的耦合关系 

及其对全球变化的响应与反馈，为地球系统科学研究提 

供全新视角和重要理论（刘丛强等，2025a）。水陆交错带 

作为连接陆地与水生环境之间的过渡区域，是大气-陆地- 
水体之间物理、化学与生物强烈交互的动态复杂地球系 

统（U.S. DOE，2017）。水陆交错带是地球关键带的核心 

界面（Singha等，2024），这源于其在地球系统中的地位特 

殊性：它具有多圈层高度耦合、极高生物地球化学循环 

速率、强时空异质性和尺度跨越性及自然-人类强相互作 

用等关键特征（U.S. DOE，2017）。它捕获、储存、转化 

和释放物质与能量的能力远超自身面积比例，深度参与 

地球系统过程并产生反馈，具有增强碳汇、净化水质、 

温 室 气 体 减 排 和 生 物 多 样 性 维 持 等 重 要 生 态 功 能  

（McClain等，2003；U.S. DOE，2017）。然而，该区域也 

是易受人类活动和气候变化扰动的敏感和脆弱区，面临 

湿地退化、生物多样性丧失、海平面上升、富营养化等 

威胁，严重制约了生态健康和可持续发展（骆永明， 

2016）。水陆交错带是多圈层、多要素、多过程耦合的代 

表性地球系统，解析此类界面过程是理解地球系统物质 

与能量循环的钥匙和丰富地球关键带理论的必然要求， 

也是实现碳中和与促进可持续发展的核心目标。 

水陆交错带时空异质性强，呈现出多时空尺度动态 

变化特征，而且是具有极高生物地球化学循环速率的“热 

点”和“热时刻”区（Hot spots and hot moments，HSHMs） 

（McClain等，2003）。尺度是自然系统的固有特征，而陆 
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地与水生系统不同时空尺度的耦合则更为复杂，这是水 

陆交错带研究的本质和挑战（图1）。在空间尺度上，水陆 

交错带可划分为海岸带生态系统（盐沼、红树林等）和内 

陆湿地生态系统（湖滨带、洪泛平原、泥炭地等）（U.S. 
DOE，2017）；就时间尺度而言，水陆交错带具有微生物 

分钟级代谢反应与千年尺度碳埋藏共存的时间尺度跨越 

特征（Duarte等，2013；Stegen等，2025）。因此，水陆交 

错带内细微时空尺度的扰动会驱动无法通过现有观测或 

建模技术预测的大尺度级联效应。尽管占据面积相对较 

小，但水陆交错带能支撑超比例的初级生产力和生物地 

球化学循环速率，而且间歇性事件（如干旱、降雨等）可 

显著激发其生物地球化学活性（Vidon等，2010；Duarte 
等，2013）。因此，水陆交错带被认为是地球系统中生物 

地球化学循环最为活跃的“热点”区和具有间歇性高速率 

时段的“热时刻”区（McClain等，2003；Vidon等，2010）。 

理解此类界面多时空尺度耦合变化下的生物地球化学循 

环及反馈机制，是地球关键带科学亟需解决的核心科学 

问题。 

碳-氮循环是维系水陆交错带生态功能的枢纽，其循 

环机制、多尺度动态变化特征和环境效应是水陆交错带 

生物地球化学循环的核心议题。在全球碳收支中，陆地 

生态系统往往无法弥补由大气二氧化碳（CO 2）周期性增长 

和海洋碳汇引起的碳失衡（Sarmiento和Sundquist，1992； 

Cole等，2007；Regnier等，2022；IPCC，2023），即“遗 

失碳汇”（Missing carbon sink）（Houghton，2007）。越来越 

多证据表明，水陆交错带并非由陆地向水体输送碳的“被 

动管道”（Meybeck，1982；Sarmiento和Sundquist，1992）， 

而是固定、转化、埋藏和释放碳的生物地球化学反应器， 

是全球碳失汇的重要载体（Cole等，2007；Tranvik等， 

2009；Regnier等，2022）。例如，海岸带仅占海洋0.2%的 

面积，却贡献50%的有机碳埋藏，是碳拦截、转化和向 

海洋输送的中转站（Duarte等，2013）。河岸带等内陆水陆 

交错带则可有效截留和转化陆源氮负荷，反硝化作用对 

硝态氮的去除率最高可达90%以上（Hill，2019；Vidon等， 

2010）。此外，水陆交错带可充当气候变化响应的放大 

器，其碳-氮循环响应干扰的反馈效应（正反馈占主导）在 

人类时间尺度上往往不可逆（U.S. DOE，2017）。例如， 

内陆水体生态系统干涸可使其由碳汇转变为碳源（0.22  
Pg C a −1）（Marcé等，2019），加剧温室效应、水体蒸发和 

进一步碳排放；海平面上升速率超出盐沼迁徙速率，迫 

使生态系统功能退化并加速埋藏碳的释放，引发气候正 

反馈并导致生态系统崩溃（Pendleton等，2012；Kirwan和 

Megonigal，2013）。在人类世背景下，水陆交错带面临 

河流筑坝、陆源污染输入、湿地丧失等危机，由此引发 

的生态环境效应迫使人们愈发重视此类独特生态系统（刘 

丛强等，2024）。然而，目前水陆交错带在地球系统模型 

中的界限仍模糊、碳-氮循环内容尚粗糙（Xu等，2016）， 

根源在于对其循环机制、跨时空尺度特征和生态环境效 

应的理解尚不充分（Regnier等，2022）。这一研究瓶颈亟 

须跨学科融合、多学科交叉解决，并整合多利益相关方， 

共同促进水陆交错带科学管理和可持续发展。 

本文首先综述了河岸带、湖滨带与海岸带三类典型 

水陆交错带碳-氮循环特征与机制，对比了它们的核心机 

制并建立概念框架；其次分析了物理、生物、化学及人 

为因素对水陆交错带界面物质通量的驱动作用；随后探 

讨了全球变化下水陆交错带碳-氮循环的生态环境意义； 

图 1 水陆交错带的跨时空尺度特征。精度基于空间或时间观测的分辨率，因不同“观察者”视角而异。改自Stegen等（2025）  
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最后展望了未来研究的跨学科挑战与方向。本文旨在揭 

示全球变化背景下水陆交错带碳-氮生物地球化学循环的 

多时空尺度动态规律、驱动因子与反馈机制，呼吁转变 

研究范式、加强跨学科交叉和系统综合研究，为地球系 

统科学和可持续发展做出贡献。 

2 不同类型水陆交错带的碳-氮生物地球化学 
循环特征与机制  

2.1 河岸带：洪水脉冲主导的“活跃反应器”  

河流网络是连接大陆、海洋与大气的关键生物地球 

化学节点（Battin等，2023），河岸带（Riparian zones）则是 

陆地与河流动态交互、受洪水脉冲影响的活跃反应器 

（Hill，2019）。河岸带主要指洪泛平原和河漫滩（Stegen 
等，2025）。其中，洪泛平原是由河流侵蚀与沉积作用形 

成的冲积地貌，而河漫滩是活动河道内低流量时暴露的 

无地表水区域（Stegen等，2025）。受气候、地形等因素影 

响，河岸带的范围、地貌、水文、生物等特征呈现高度 

的时空异质性。就空间范围而言，亚马孙平原的洪泛平 

原可延伸数公里（Richey等，2002），而源头溪流的河岸 

带仅宽1‒2 m（Adams和Spotila，2005）；从时间尺度上看， 

受季风控制的较高等级河流呈现季节性水文差异，而受 

对流雨或热带低压影响的小型溪流则发生不规律、短时 

间的洪水事件。虽然河岸带仅占据2%的土地覆盖面积 

（Clerici等，2011），但水文脉动驱动其多圈层强交互作 

用、波动生物地球化学过程和多时空尺度动态变化，这 

使其碳-氮循环研究极具挑战（Stutter等，2023）。 

河岸带是固定、埋藏、转化和释放碳的热点区域。 

河岸带植被极高的初级生产力和碳拦截能力已被公认， 

由此产生大量颗粒态和溶解态有机碳，并在原位或向河 

流横向运输过程中被埋藏和矿化（McClain等，2003； 

Stutter等，2023）。早期碳收支模型将河岸带视为由陆地 

向水体输送碳的“被动管道”（Sarmiento和Sundquist， 

1992），但研究表明，亚马孙河网80%的碳排放源于洪泛 

平原和陆地输送的有机碳（Richey等，2002），这打破了 

传统认知，此湿地-河流碳连通性被重新审视和陆续证实 

（Abril等，2014；Borges等，2015；Abril和Borges， 

2019）。然而，相比于海岸带和湖滨带，目前尚无满意方 

法直接界定河岸带横向碳通量，这源于其空间范围难以 

界定、水位波动频繁及时空异质性强等困难（Abril和 

Borges，2019）。最新全球碳循环框架中，陆地向河流输 

送的碳通量（2.35 Pg C a −1）依赖水体碳释放和埋藏的质量 

平衡，并未纳入潜力巨大的洪泛平原和河漫滩碳循环（图 

2）（Regnier等，2022；Grasset等，2025）。虽然此框架强 

调了河流运输过程中的显著碳埋藏和释放（是河口-海洋 

界面的3.1倍）（Regnier等，2022），但很可能由于忽略河 

岸带而被低估或高估。河岸带碳循环主要受水文波动（干 

湿或冻融交替环境）控制的氧化还原条件驱动，诱使微生 

物对可用电子受体（O 2、NO3、Fe 3+、SO4
2 、CO 2）的级联 

还原（Zhu等，2023）。洪水期时，河岸带淹没形成的厌氧 

环境有利于陆源及自生源颗粒态有机碳埋藏，促进微生 

物利用电子受体（如Fe 3+）耦合有机碳逐步厌氧矿化并最终 

释放大量甲烷（CH 4，百年增温潜势是CO 2的27‒30倍） 

（Batson等，2015；IPCC，2023）；在退水期，微生物对 

有机碳的好氧降解占主导（Batson等，2015），此外，还原 

性物质可充当电子穿梭体，通过化学反应释放大量羟基 

自由基并优先攻击矿物结合态有机碳，贡献土壤有机碳 

10%‒20%的非生物矿化（Liu等，2024a，2024b）。河岸带 

水文波动驱动的氧化还原反应序列在不同时空尺度普遍 

存在，受水文连通性、地形、土壤、气候等诸多因素影 

响，并最终决定碳输入与损失的平衡（Batson等，2015）。 

氮常被视为由陆向水输送的污染物，而河岸带是氮 

图 2 纳入水陆交错带的河流（A）、湖泊（B）与海洋（C）生态系统碳收支框架。河流生态系统碳收支由内陆水体减去湖泊与水库计算出（Regnier等， 

2022；Grasset等，2025），湖泊与水库生态系统改自Grasset等（2025），海洋生态系统改自Regnier等（2022）。通量单位为Pg C a −1  
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转化并去除的热点区域。氮素以单质形式被固氮生物固 

定，或以颗粒态和溶解态形式被大型植物截留，其中有 

机氮可通过矿化和硝化作用再次转化为活性氮，供给生 

态系统氮素循环利用（表1）（Gruber和Galloway，2008）。 

氮素主要以氮气（N 2）和氧化亚氮（N 2O）形式离开生态系 

统，目前已知途径是反硝化、厌氧氨氧化、硝化和NO3

还原成铵（Dissimilatory nitrate reduction to ammonium， 

DNRA）。然而，DNRA本质上为氮保留过程，而硝化作 

用产生的N 2O和NO也极为有限，因此通常不将二者纳入 

脱氮过程。河岸带氮循环的代表性特征是剧烈反硝化作 

用，其生成的惰性氮气代表了陆地活性氮库的永久去除， 

自20世纪90年代以来已被广泛研究（Vidon等，2010； 

Hill，2019）。近期研究发现，厌氧氨氧化作用对河岸带 

脱氮贡献显著，其在非根际土（Deng等，2023）和饱和含 

水层（Wang等，2019）中的脱氮效率可与反硝化作用相 

当，甚至更高。类似碳，50%‒80%的活性氮输入在到达 

海洋前被去除（Seitzinger等，2006），很大程度源于河岸 

带的反硝化和厌氧氨氧化作用。反硝化和厌氧氨氧化热 

点可广泛存在于河岸带表层土壤（Ambus和Lowrance， 

1991）、植物根际（Lowrance等，1997）、地表-地下水交界 

（Hedin等，1998）等电子供体充足的缺氧环境。在河岸带 

淹水期，反硝化菌不仅可通过降解有机质耦合NO3还原， 

还可利用Fe 2+氧化促进NO3的反硝化（Nitrate-dependent 
ferrous oxidation，NDFO），对脱氮具有巨大贡献（Wang 
等，2023）。尽管河岸带植物吸收和微生物转化作用可去 

除超过50%的氮负荷（Lowrance等，1997；Vidon等， 

2010），但凋落物及微生物残体积累的颗粒和溶解态有机 

氮可通过矿化和硝化作用重回土壤（尤其在退水期形成的 

好氧环境中），形成氮素养分循环。此外，洪泛期引起的 

水位波动和硝酸盐限制可使河岸带由反硝化热点转变为 

DNRA热点区（Liao等，2025），降低脱氮效率。需要注意 

的是，pH、溶解氧、水位等环境条件波动也可能导致反 

硝化和DNRA作用不完全，释放强温室气体N 2O（百年尺 

度增温潜能是CO 2的273倍）（Giles等，2012；Valiente等， 

2022；IPCC，2023；Su等，2025）。如何调控河岸带氮污 

染去除与N 2O排放平衡极具挑战。 

在不同时空尺度上，碳、氮循环往往耦合，构成驱 

动河岸带生态功能的核心。碳氮比（C/N）是判断生态系统 

营养状态的重要指标（Elser等，2000；Sterner和Elser， 

2003），其过高或过低均不利于生态系统平衡稳定。富含 

碳素和氮素的新鲜凋落物输入可导致“激发效应”（Not
tingham等，2009；Liang等，2017），造成生态系统中原 

有有机碳的加速矿化和CO 2排放。在根际或地下水环境， 

反硝化作用依赖有机碳作为电子供体，与其含量呈正相 

关（Hedin等，1998；陈丽慧等，2023；Zhang等，2023）。 

在水文波动条件下，排水期有机碳有氧矿化导致大量CO 2 

释放，而长期淹水条件则促进微生物反硝化（释放N 2O） 

及DNRA作用并耦合有机碳厌氧矿化（释放CH 4和CO 2） 

（Batson等，2015；Hu等，2025）。有机碳好氧和厌氧矿 

化可抵消河岸带碳积累，在多时空尺度上影响河岸带碳 

输入与损失平衡，但目前此类研究仍十分有限。 

2.2 湖滨带与水库消落带：季节和反季节水文节律驱 
动的“地球化学振荡器”  

湖泊和水库具有弱水动力条件、巨量沉积物堆积等 

代表性特征，是记录、整合和调控气候与环境变化的天 

表 1 水陆交错带氮循环关键步骤及机制 

氮循环步骤 机制 营养方式 参考文献 

固氮作用 
有氧/厌氧条件下，异养或光能固氮菌依赖固氮酶催化，将N 2转化为NH4

+， 
编码基因为nifH、nifD和nifK 

自养/异养型 
Herbert，1999；Dixon和 
Kahn，2004；Mise等， 

2021 

矿化作用 有氧/厌氧条件下，依赖各种水解酶将高分子量有机物转化为NH4
+ 异养型 

Herbert，1999；Bowen等， 
2024 

硝化作用 
有氧条件下，先由氨氧化菌将NH4

+转化为NO2，再经亚硝酸盐氧化菌转化为NO3。 
或由完全氨氧化菌（Complete ammonia oxidizers，Comammox）将NH4

+直接转化 
为NO3。氨氧化被视为硝化作用的限速步骤，由amoA基因编码的氨单加氧酶调控 

自养型 
Herbert，1999；Daims等， 

2015；Bowen等，2024 

反硝化作用 
厌氧/缺氧/有氧条件下，通过多步反应将NO3转化为N 2。不完全反硝化作用会释放 
N 2O。不同步骤的酶由不同基因编码，常用编码亚硝酸还原酶的nirS/nirK基因或编 

码氧化亚氮还原酶的nosZ基因诊断 

自养/异养/ 
混合营养型 

Herbert，1999；Gao等， 
2010；Bowen等，2024 

厌氧氨氧化 
严格厌氧条件下，以NO2为电子受体，将NH4

+转化为N 2。常用基因是编码肼 
合成酶的hzsCBA 

自养型 
van de Graaf等，1995； 

Bowen等，2024  

NO3还原成铵 
厌氧条件下，将NO3还原为NH4

+。其将固定氮保留在生态系统。最常用的 
功能基因是编码硝酸盐还原胺化酶的nrfA 

自养/异养型 Bowen等，2024  
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然容器（Williamson等，2009）。湖滨带（Lake littoral 
zones）是介于陆地与湖泊水域生态系统之间、在湖泊水动 

力和周期性水位变化作用下形成的生态交错带（叶春等， 

2015）；水库消落带（Drawdown zones）则可定义为水库边 

缘因水位调节而周期性淹没和出露的区域，是具有反季 

节性水位消涨特征的特殊水陆交错带（李姗泽等，2019）。 

由于二者的水文特征和沉积环境类似，故做统一讨论。 

据估算，湖泊虽仅占全球陆地面积的1.8%，但其岸线周 

长（7.2×106 km）是海岸线的四倍（Messager等，2016）。湖 

滨带和水库消落带同样具有受水文驱动的高度时空变异 

性特征。例如，湖滨带涵盖冻土区热融湖塘等小型水陆 

交错节点，也包括贝加尔湖和里海等全球最深和最大湖 

泊的交错带（Downing等，2006）；水库消落带因年际或年 

内水位消涨（受极端降水或干旱而泄洪或蓄水）而呈不规 

则周期性范围变化。湖滨带提供碳汇、拦截污染物、物 

种栖息地等关键生态功能，也是响应气候变化和人类活 

动的敏感地带。然而在人类世背景下，湖滨带受湖泊扩 

张（Xu等，2024）或干涸（Court等，2025）以及修建围堤、 

人工景观（颜昌宙等，2005）等干扰，其碳-氮循环已发生 

显著变化（Heathcote等，2015）。 

传统观念认为，湖泊与水库是优先接收、处理和释 

放陆地碳的“景观反应器”，为大气净碳源（Cole等， 

2007；Tranvik等，2009）。湖泊与水库接收陆源及自生源 

的无机和有机碳，其中有机碳经微生物和光化学降解、 

释放CO 2和CH 4（Grasset等，2025）。接收的碳残存20%长 

期埋藏于沉积物参与地质尺度碳循环（其中40%储存于水 

库中）（Mendonça等，2017）。尽管二者碳埋藏量通常小于 

碳排放量，但其仍是重要的长期碳汇，并在未来有增加 

的趋势（Heathcote等，2015；Mendonça等，2017）。然而， 

这些湖泊和水库大多碳通量源于开放水域的测量数据（并 

被用来约束陆地生态系统碳收支）（Tranvik等，2009； 

Regnier等，2022），并未纳入碳周转强烈的湖滨带和消落 

带。忽略此类水陆交错带碳循环将导致对陆地生态系统 

碳收支理解的根本偏差（Grasset等，2025）。湖滨带和消 

落带与开阔水域碳循环的根本功能差异在于其大型植被 

的强固碳作用（单位面积生产力相当于热带雨林）（Wetzel， 

2001）、强有机质埋藏作用以及向开阔水域运输碳的作 

用。近期一项研究将此类水陆交错带纳入湖泊与水库碳 

收支，发现系统碳埋藏量（0.11‒0.28 Pg C a −1）足以抵消甚 

至超过碳释放量（0.14‒0.24 Pg C a −1），使其由碳净源扭转 

为碳净汇（图2），这颠覆了传统认知（Grasset等，2025）。 

此研究进一步强调了湖滨带植被覆盖度在湖泊系统碳源/ 
汇平衡方面的重要作用：当覆盖度超过19%时，湖泊表 

现为碳净汇（Grasset等，2025）。湖滨带受水位波动在“淹 

水-缺氧”和“落干-好氧”间频繁转换，形成氧化还原电位 

振荡并对碳循环产生深刻影响。在落干期，湖滨带可积 

累大量植物源新鲜有机质，并在淹没后被厌氧矿化。由 

于湖泊沉积层较厚，在Fe 3+、SO4
2 耗尽的深层，产甲烷 

菌可利用CO 2作为电子受体生成大量CH 4，并以扩散和冒 

泡形式向上运输。湖泊与水库是内陆水体最大的CH 4排放 

源，这很大程度源于交错带陆源有机碳的输入及后续降 

解（Zhou等，2025）；而无机碳的输入也可通过调节理化 

环境（如底物可利用性、氧化还原电位等）间接影响CH 4排 

放。然而，随着淹没程度的增加，湖滨带铁铝氧化物对 

颗粒态有机碳的结合作用增强，这削弱了微生物降解作 

用，导致沉积物有机碳的主要组分由微生物源向植物源 

转变（Ran等，2023，2025）。综上，湖滨带和消落带对湖 

泊和水库系统碳循环具有显著影响，在全球碳收支格局 

中具有重要地位（Jia等，2022；Ji等，2024）。 

湖滨带和水库消落带同样是氮素循环的热点区域。 

为了改善静水水体富营养化现状，湖滨带和水库消落带 

作为脱氮热点受到日益重视。复合湿地和水库消落带的 

氮移除效率可分别达到60%‒80%和50%‒93%（徐进等， 

2006；杨丹等，2016）。值得注意的是，大多氮移除效率 

估算由进出交错带的氮浓度差异得出，并未考虑交错带 

内氮素活化、扰动和再输出的风险（阳立平等，2014）， 

而反硝化和厌氧氨氧化作用可实现氮的永久去除。基因 

水平和同位素示踪实验表明，湖滨带和水库消落带的反 

硝化、厌氧氨氧化和DNRA速率均显著高于开阔水域和 

陆地，这很大程度上源于落干期由陆地携带和硝化作用 

产生的大量NO3和NO2积累（Zhu等，2013，2015）。特别 

地，二者的厌氧氨氧化速率显著（占全湖氮损失的46.2%） 

高于河岸带、河口与潮汐湿地，且空间异质性最强，突 

出了二者在低N 2O排放下脱氮的全球重要地位（表2）（Zhu 
等，2013）。此外，富氧地表水往往可渗入湖滨带下层土 

壤，导致饱和带地下水充氧和滞留时间延长。研究表明， 

厌氧氨氧化可普遍存在于湖滨饱和带环境，并随土壤深 

度增加而增强，而反硝化作用则在非饱和带占主导 

（Wang等，2019）。因此，水位周期波动及极端降雨此类 

“热时刻”可显著影响反硝化、厌氧氨氧化和DNRA等竞 

争关系，对湖泊系统氮滞留和脱氮效率产生显著影响 

（McClain等，2003；Wang等，2019）。 

湖滨带和消落带氮去除方式和效率依赖有机碳供给， 

并受C/N调控竞争关系。反硝化和厌氧氨氧化作用对碳源 

的需求不同：异养反硝化依赖有机碳作为电子供体，因 

此在高C/N、碳源充足的非饱和带占据主导；而厌氧氨氧 

化则是自养型，并不依赖有机碳供给，因此在低C/N的饱 
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和带较为普遍（Wang等，2019）。此外，反硝化驱动的甲 

烷厌氧氧化（Denitrifying anaerobic methane oxidation， 

DAMO）可达到界面脱氮和CH 4减排的双重增益（Raghoe
barsing等，2006）。然而迄今为止，DAMO仅在部分水库 

消落带研究中被识别（叶飞等，2018；Hu等，2025），而 

在湖滨带作用较为微弱（Zhu等，2013；Wang等，2019）。 

2.3 海岸带：潮汐驱动的“陆-海转换中枢”  

海岸带（Coastal zones）广义上包含滨海平原、湿地、 

河口三角洲、潮间带、浅海大陆架，一直延伸至陆架边 

缘（骆永明，2016）。尽管海岸带也包含大型藻类、浮游 

植物及钙化类生物等（唐剑武等，2018），本文仍采用狭 

义定义，指盐沼、红树林和海草床生态系统（统称为滨海 

“蓝碳”生态系统，区别于陆地“绿碳”和内陆水体“青 

碳”（Nahlik和Fennessy，2016））。全球盐沼、红树林和海 

草床的面积分别为5.5、13.8和16 Mha，不足海洋面积的 

0.2%（表3）（IPCC，2023）。尽管占据面积小，但滨海蓝碳 

生态系统单位面积生产力是陆地生态系统的10倍以上， 

并贡献海洋50%的碳埋藏（Mcleod等，2011）。除红树林 

只存活于热带、亚热带地区外，盐沼和海草床在各气候 

区均有分布。不同于河岸带和湖滨带，海岸带受潮汐频 

繁水文波动控制，塑造海岸线形态并深刻影响生物地球 

化学循环。海岸带是人类活动、经济发展最密集的区域， 

容纳全球超过50%的人口，具有文化、经济、生态等重 

要功能（骆永明，2016）。然而在人类活动和气候变化影 

响下，海岸带承受三大冲击（骆永明，2016）：（1） 原位冲 

击如人类活动、水文变化；（2） 由陆向海冲击如泥沙减少 

和营养盐输入增多；（3） 由海向陆冲击如海平面上升和风 

暴潮。全球沿海植被栖息地有25%‒50%在过去50年丧失， 

这在人类时间尺度往往不可逆（Duarte等，2013）。在此背 

景下，理解海岸带碳-氮生物地球化学循环对于其保护和 

恢复具有重要科学意义。 

海岸带具有极强初级生产力和碳埋藏速率，提供千 

年-万年尺度碳封存能力，而且是陆架和远海有机与无机 

碳的重要来源。据最新估计，滨海蓝碳生态系统每年吸 

收约600 Tg CO 2，其中以红树林最高，其次为海草床（表 

3）（Rosentreter等，2023）。固定的碳转化为颗粒态和溶解 

态有机碳，二者可通过微生物利用/降解、矿物吸附/解 

吸 、 光 化 学 氧 化 及 絮 凝 等 过 程 互 相 转 化 （ B a u e r 等 ，  

2013）。放射性碳测年显示，海岸带固定或拦截的颗粒态 

和溶解态碳可被埋藏数千年至数万年（Duarte等，2013）， 

它们主要来源于难降解植物组织如木质素（Dittmar等， 

表 2 内陆水体和海洋生态系统中沉积物和水体氮移除速率及厌氧氨氧化贡献估计 a） 

氮移除相关指标 

沉积物  水体 

参考文献 河流生态系统  湖泊生态系统  海洋生态系统 
内陆 海洋 

河岸带 开阔水域 湖滨带 开阔水域 河口与潮汐湿地 海洋沉积物 

厌氧氨氧化速率（t km −2 a −1） 4.7±2.7 3.6±2.3  62.5±26.8 8.5±5.4  2.24 3.1  1.5 1.2 Devol，2015； 
Zhu等，2015； 

He等，2025 
反硝化速率（t km −2 a −1） 59.3±40.7 23.1±16.3  83.9±37.5 35.7±18.7  15.26 0.8  3.7 1.6 

厌氧氨氧化对氮移除的贡献（%） 8.4±5.0 14.7±7.9  46.2±15.9 19.2±7.3  12.8 20.5  28.4 43.2 

a） 此表格中河岸带和湖滨带指距陆-水界面1 m范围内的陆向与水向扩展区域。河流和湖泊生态系统、河口与潮汐湿地及海洋的沉积物氮移除 
指标计算的深度范围分别为0‒1 m、0–0.2 m和0–0.2 m，水体计算范围则为0‒20 m。由于厌氧氨氧化速率随沉积物深度增加而增加，所以此估计很 
可能低估沉积物对氮移除的贡献。河流与湖泊生态系统沉积物氮移除速率由区域尺度（中国）计算，海洋生态系统沉积物及所有水体则为全球尺 
度。  

表 3 全球海岸带蓝碳生态系统面积、碳密度、碳埋藏速率、温室气体排放速率及潜在碳损失速率估计 a） 

生态系统 
面积 

沉积物碳 
密度 + 

碳埋藏 
速率 

CO 2排放 
速率 * 

CH 4排放 
速率 * 

N 2O排放 
速率 * 

潜在碳损失 
速率 参考文献 

Mha Mg C ha −1 Tg C a −1 Tg CO 2 a −1 Tg CH 4 a −1 Gg N 2O a −1 Tg C a −1 

盐沼 13.76 317.2±38.2 12.63 −49.6 20.3 2.06 20‒140 
Alongi，2014，2018；McOwen等，2017； 

Wang等，2020；Rosentreter等，2023 

红树林 5.50 856.0±64.2 41.0 −359.3 26.8 8.85 90‒970 
Alongi，2014；Bunting等，2018； 

Kauffman等，2018；Wang等，2020； 
Rosentreter等，2023 

海草床 16.04 139.7 35.31 −191.6 13.7 −4.56 50‒330 
Alongi，2014，2018，2020； 
UNEP-WCMC和Short，2021； 

Rosentreter等，2023 

a） + 红树林沉积物碳密度计算的范围是地下3 m；而盐沼和海草沉积物则是地下1 m。 * 负值为净吸收，正值为净排放。  
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2006），或经微生物降解利用后产生的惰性溶解性有机碳 

（Recalcitrant dissolved organic carbon，RDOC）（Jiao等， 

2010）和微生物残体（Liang等，2017）。滨海蓝碳生态系 

统还将碳横向输送至河口及大陆架，对其碳循环产生深 

刻影响。有关此过程重要性的探讨源于由近海海-气界面 

观测到的CO 2汇和河口大量脱碳引发的碳悖论（Cai， 

2011），直至沿海大型植被横向碳通量被首次估算（Duarte 
等，2005）。研究表明，河口高CO 2脱气主要由潮间带孔 

隙水无机碳的横向运输支撑，而河流输送的有机碳则可 

绕过河口被输送至大陆架甚至远海（Cai，2011）。除无机 

碳外，海洋溶解性有机碳也较大程度上源于红树林、海 

草及大型藻类生态系统的横向输运（Dittmar等，2006； 

Barrón等，2014）。尽管在最新全球海洋碳收支估算中， 

河口和潮间带的碳吸收和碳埋藏量与陆架相当（图2），但 

其中碳的来源及转化过程（尤其是横向输运过程）仍存在 

较大不确定性（Regnier等，2022）。此外，滨海蓝碳生态 

系统时间异质性极强，其碳循环不仅受潮汐影响、在昼 

夜尺度发生显著变化（Dai等，2009），也受海平面上升、 

冰期旋回等长时间尺度调控（Duarte等，2013）。由于人类 

活动排放大量碳和营养物质，目前海洋生态系统已由碳 

源转变为碳汇，且其碳汇潜力有增加的趋势（Bauer等， 

2013）。然而，围垦、滨海湿地丧失可切断海水SO4
2 供 

给，削弱SO4
2 驱动的CH 4厌氧氧化，导致其排放增加， 

进而抵消滨海植被碳汇能力（La等，2022；Rosentreter等， 

2023）。因此，整合多温室气体排放情景及碳转化过程对 

于评估蓝碳碳汇能力具有重要意义。 

海岸带位于海-陆交汇地带，潮汐驱动的氧化还原波 

动促进极高的氮循环速率，是全球氮吸收和去除的重要 

载体。传统范式认为，沿海生态系统固氮速率受无机氮 

等营养物质有效性调控，且沉积物贡献极小，因此无关 

紧要（Capone和Carpenter，1982；Fulweiler等，2025）。然 

而最新研究表明，沿海生态系统固氮速率并不完全受氮 

限制，且底部沉积物作用巨大，协同浮游生物贡献全球 

约6%（19 Tg N a −1）的固氮（Fulweiler等，2025）。固氮作 

用产生的铵或通过硝化作用生成的NO3可直接被沿海植 

物和微生物吸收，死亡后释放颗粒态和溶解态有机氮， 

又可被微生物矿化返还无机氮。矿化作用是盐沼和红树 

林生态系统无机氮的主要来源，且通常被系统内生物固 

定，并未横向输出（卢法满等，2022；Bowen等，2024）。 

与河岸带和湖滨带类似，海岸带是反硝化作用和厌氧氨 

氧化的热点区域，但二者对脱氮的贡献因环境因素变化 

而异。盐沼和红树林反硝化作用对NO3的去除率达90% 
以上，而厌氧氨氧化贡献较低，这可能源于高盐度和硫 

化物浓度的抑制作用（Koop-Jakobsen和Giblin，2009； 

Xiao等，2018；Zhou等，2021）。此外，反硝化作用往往 

在表层沉积物占主导，而厌氧氨氧化则在深层沉积物贡 

献较大（Wang等，2014）。研究表明，盐沼和红树林生态 

系统中DNRA对NO3的去除率更高（Giblin等，2013；Cao 
等，2016）。一般认为，在有机碳可利用性高和硝酸盐浓 

度低情况下，DNRA比反硝化更占优势（Hardison等， 

2015）。而在滨海生态系统中，高盐度和高硫化物浓度可 

能是DNRA作用占主导的决定性因素（Giblin等，2010； 

Plummer等，2015）。受限于观测数据，最新模型估计滨 

海生态系统N 2O排放为67.7 Gg a −1，其中河口地区贡献 

90%，盐沼、红树林和海草床贡献较为微弱（表3）（Ro
sentreter等，2023）。 

C/N作为反映生物营养状态的重要指标，在海岸带呈 

现高度变异。海洋自养浮游植物C/N波动极小（受氮限 

制），而沿海大型植物C/N变异性更大，且通常高于海洋 

浮游植物（Gruber和Galloway，2008）。海岸带植物与微生 

物生态功能的维持依赖氮供给，过量氮素输入将导致近 

海C/N失衡和藻类爆发，造成沉积物-水界面缺氧并促进 

反硝化。海岸带缺氧沉积物中颗粒态有机碳的矿化方式 

主要为SO4
2 异化还原，产生大量溶解性无机碳，是全球 

重要的成岩区和地质碳汇（La等，2022）。此外，DAMO 
过程也被证实是海岸带甲烷和活性氮消减的重要途径。 

例如，长江口潮滩湿地DAMO过程可氧化35%排放的甲 

烷、贡献10%的氮移除，并因潮汐波动而呈现显著变异 

（Chen等，2021，2023）。因此，海岸带碳-氮循环高度耦 

合，深入理解其耦合机制及环境效应的有助于维持生态 

系统平衡与稳定。 

2.4 不同类型水陆交错带碳-氮循环核心机制对比及 
概念框架建立  

河岸带、湖滨带和海岸带由不同尺度水文波动驱动， 

进而产生水陆交错带物质和能量循环分异。就碳-氮循环 

而言，三类水陆交错带在碳来源、碳源/汇性质、脱氮方 

式及效率方面具有显著差异，这取决于不同物理、化学 

和生物条件塑造的环境格局（表4）。认识三类水陆交错带 

碳-氮循环的核心机制差异对于指导差异化生态系统管理 

和修复、精准评估全球碳-氮收支和深化前沿科学研究具 

有重要意义。例如，针对湖滨带应重点关注其水质净化 

功能，而海岸带的核心在于保护和增强碳汇功能；充分 

认识三类水陆错带独特生物地球化学过程和气候响应模 

式并进行模型优化和预测。 

尽管河岸带、湖滨带和海岸带在具体过程上存在差 
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异，但三者均为由陆地向水体的过渡区域，具有相似的 

三维结构。自“遗失碳汇”概念提出以来，海岸带“蓝碳” 

科学于21世纪初起步并发展迅速。类似于“蓝碳”，近年 

来内陆水体“青碳”概念被提出（Nahlik和Fennessy，2016） 

并起步（Kumar等，2025）。与海岸带功能相似，河岸带和 

湖滨带是“青碳”生态系统的关键组分。本质上，此类水 

陆交错带均受水文条件驱动，产生强烈的物理、生物和 

化学梯度，碳-氮循环异常活跃，并在多时空尺度动态变 

化。就功能而言，此类水陆交错带均具有极高初级生产 

力、高碳埋藏速率、氮移除热点以及向水体横向输运等 

不可替代的功能。因此，河岸带-湖滨带-海岸带构成陆- 
海水生连续体（Land-to-ocean aquatic continuum，LOAC） 

（Regnier等，2022）中水-陆交互最强烈、物质循环最动态 

复杂的组分，对区域和全球气候与生态环境具有关键作 

用。因此，各类水陆交错带在差异中存在共性本质，而 

要理解水陆交错带碳-氮循环复杂系统的组织原则，需要 

揭示此共性规律。 

因此，本文提出构建普适性的水陆交错带碳-氮循环 

概念框架（图3）。此概念框架的核心价值在于：（1） 提供 

统一的认知框架，揭示复杂系统的组织原则。将三类水 

陆交错带的核心驱动变量统一为“水文波动”，其本质都 

是周期性的干湿交替，直接控制氧化还原状态的节律性 

切换和物质传输的“泵吸”效应。此外，此框架是水陆交 

错带核心库与流的高度抽象，将碳、氮及二者耦合的有 

机质形态统一分类为溶解态、颗粒态和矿物结合态，勾 

勒出不同形态碳、氮及有机质（利用C/N）之间的转化路径 

和基本归趋。（2） 建立跨系统比较的基准，促进知识迁移 

与整合。此框架提供水陆交错带“共性”与“特性”的转换 

思考，有利于科学问题提出与知识迁移。例如，为何在 

相似水文波动下，河岸带反硝化要强于湖滨带? 河岸带存 

在自由基驱动的显著非生物矿化，湖滨带可能也存在类 

似机制。（3） 发展预测性模拟工具，支撑环境管理与气候 

变化应对。此框架可作为模板，指导开发模块化的过程 

模拟器，而当运用于具体地点时，只需根据当地情况（如 

波动频率、优势微生物类群等）调整关键参数，无需重新 

构建整个理论框架，这使模型兼具普适性和灵活性。此 

外，这些模块又为模拟未来情景提供可靠途径（如海平面 

上升或极端降雨如何驱动水文波动模块变化以及对碳循 

环的级联影响），为全球跨系统风险评估提供统一思维实 

验平台。 

3 水陆交错带界面碳-氮循环的驱动因素  

水陆交错带是多圈层、多要素、多时空耦合的动态 

复杂界面，受物理、化学、生物及人为因素共同驱动， 

呈现出非均一、非线性等特征。因此，从地球关键带视 

角系统理解水陆交错带碳-氮循环及其驱动因素具有重要 

意义。 

3.1 物理驱动：物质传输的“引擎”  

由水文主导的频繁物理波动是水陆交错带的本质特 

征，为碳-氮活跃生物地球化学循环创造环境条件。首 

先，溶质通过平流和扩散两种方式输运，二者的主导地 

位取决于水流速度与溶质浓度变化速率的相对关系。平 

流主导流动水体溶质运移，而扩散则在地下水或湿地地 

表水等缓慢流动水体中占据主导。此外，温度或盐度差 

异引起的水体分层也可促使溶质运移方式转为扩散主导。 

在微观尺度，土壤孔隙网络具备水文连通性，其溶质向 

土壤团聚体内封闭空间的运移也以扩散为主。由于溶质 

滞留时间不同，平流主导区与扩散主导区交汇处往往形 

成强烈化学梯度。例如，携带硝酸盐的地表径流输入至 

湿地，可在沉积物-水界面滞留更长时间，供给微生物充 

分反硝化（Wang等，2019）。其次，水文波动可影响土壤/ 
沉积物饱和与非饱和条件。受不同时空尺度的水文波动 

调控，水陆交错带土壤/沉积物的含水率时刻动态变化。 

由于氧气在水中扩散速率比空气中慢90%以上，因此含 

水率变化将直接影响氧气的可利用性和氧化还原条件（U. 
S. DOE，2017）。饱和土壤使微生物代谢活动减弱，并促 

进铁铝氧化物对有机质的稳定作用（Ran等，2023），有利 

表 4 河岸带、湖滨带和海岸带碳-氮循环核心机制对比 

核心指标 河岸带 湖滨带 海岸带 参考文献 

水文波动尺度 
不规则或季节尺度洪水 

脉动 
季节或反季节尺度水位 

波动 
日尺度潮汐波动 

叶春等，2015；骆永明，2016；李姗泽等， 
2019；Stegen等，2025 

碳源/汇性质 碳源 
碳源/汇（取决于植被覆盖 

度） 
碳汇 

Richey等，2002；Duarte等，2013； 
Grasset等，2025 

埋藏碳主要来源 洪水外源碳输入 陆源或自生源碳沉积 
陆源、海源及自生源 

碳沉积 
Richey等，2002；Tranvik等，2009； 

Duarte等，2013 

主导脱氮方式 反硝化 反硝化和厌氧氨氧化 反硝化 
Vidon等，2010；Giblin等，2013； 

Zhu等，2015；Zhou等，2021   
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图 3 水陆交错带碳（A）、氮（B）及基于化学计量学的碳-氮耦合（C）生物地球化学循环概念框架。POC/PON/POM：颗粒态有机碳/有机氮/有机质。 

DOC/DON/DOM：溶解态有机碳/有机氮/有机质。MAOC/MAON/MAOM：矿物结合态有机碳/有机氮/有机质。DIC/DIN：溶解态无机碳/无机氮。 

PIC/PIN：颗粒态无机碳/无机氮。水陆交错带碳-氮循环通过改变有机质形态与组成，导致其C/N发生特征性变化。由于不同形态/来源的有机质有特 

定C/N范围，因此C/N可作为体现这些过程的定量指标。注：在矿物稳定有机质过程中，吸附只是第一个步骤，在矿物-有机质界面还存在封闭、聚 

集、催化聚合及氧化还原反应等过程  
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于有机质长期保存。相反，当土壤/沉积物因水分蒸发或 

干涸暴露于地表时，有机质将发生强烈矿化，释放大量 

温室气体（Marcé等，2019）。除水文外，其他物理因素如 

光热条件变化也可驱动碳-氮循环发生改变。例如，昼夜 

变化、植被物种多样性、水深等条件均可影响植物固碳； 

青藏高原热融湖塘解冻可导致短时间内剧烈甲烷排放， 

高达全年排放的17%（Mu等，2025）。 

3.2 化学驱动：氧化还原级联反应  

水陆交错带波动的氧化还原条件影响电子受体的种 

类和可利用性，进而调控生态系统碳-氮生物地球化学循 

环。在水陆交错带内，微生物以产能降低顺序利用电子 

受体（O 2、NO3、Mn 4+、Fe 3+、SO4
2 、CO 2）并逐步降解有 

机质，这被称为“氧化还原级联反应”（图4）（Boano等， 

2010）。在土壤/沉积物表层，微生物利用O 2进行好氧呼 

吸，致使有机质大量矿化；在氧气缺乏的地下水及深层 

沉积物，微生物利用其余电子受体进行厌氧代谢；在电 

子受体耗尽的深层，CO 2可被利用并还原生成CH 4。CH 4 

以扩散或冒泡方式进入水体及大气，在此过程中也可被 

电子受体厌氧氧化。然而，电子受体的分布受环境因素 

调控，并因此深刻影响水陆交错带碳-氮循环。例如，水 

位下降时，有机质不仅可被微生物好氧降解，还可被大 

量羟基自由基攻击，其产生的CO 2可占总量的10%‒20% 

（Liu等，2024a）；滨海湿地SO4
2 浓度高、获得性强，可 

氧化沉积物中超过90%向上扩散的甲烷（La等，2022）； 

水位上升导致缺氧条件加剧，同时提供更多的NO2，可 

显著提升厌氧氨氧化对脱氮的贡献并降低以反硝化为主 

的N 2O排放（Wang等，2019）。 

3.3 生物驱动：生命活动的“调控器”  

植物过程是塑造水陆交错带系统动态的基本力量。 

植物性状和植被动态对水文和地貌过程具有显著影响， 

是实验与模型中耦合陆地与水生系统所需的关键特征。 

首先，水陆交错带内大型维管束植物（包含挺水、浮水、 

沉水植物）均具有适应淹水胁迫的特征，这对碳氮动态和 

生物地球化学循环具有重要影响。在未淹水时，植物根 

系呼吸需氧量超出供给，导致根系缺氧，成为甲烷排放 

和反硝化热点区（Wang等，2019）；而在淹水时，植物也 

具有通过维管束运输、增加根系供氧的形态适应特征， 

在厌氧沉积物中制造根际环形有氧区，支持有机质分解、 

硝化作用、铁氧化及甲烷氧化等重要微生物过程（Laan
broek，2010）。其次，植被还可与气候、水文、地貌等过 

程产生强烈交互，对碳-氮循环产生反馈。例如，海平面 

上升可导致潮汐湿地中的大型植物向陆迁移并拦截沉积 

物抬升地表，增加碳汇能力，减缓温室效应（Bauer等， 

2013；Kirwan和Megonigal，2013）。 

在水陆交错带内，微生物通过介导碳-氮生物地球化 

学循环，成为其高速率周转的直接驱动力。水陆交错带 

内底物及末端电子受体的有效性存在显著梯度，这支撑 

着微生物的代谢活动及其对pH、盐度等环境因素的响应。 

复杂化学及环境梯度形成的多维生态位空间，以及厌氧- 
好氧循环对其代谢过程的能量限制，能够选择出具有高 

度生态位特异性的微生物物种（U.S. DOE，2017）。水陆 

交错带内微生物驱动的氧化还原级联反应对于氧化还原 

敏感元素（氮、硫、铁等）至关重要。水陆交错带内既有 

由表层好氧微生物至深层厌氧微生物（如产甲烷菌）的垂 

直梯度，也存在不同淹水程度下微生物分布的横向梯度。 

图 4 水陆交错带氧化还原级联反应图。水陆交错带氧化还原过程受控于电子受体可利用性，水位波动等环境条件可导致电子受体再分配。微生物 

以产能递减顺序依次利用电子受体（O 2、NO3、Mn 4+、Fe 3+、SO4
2 、CO 2），驱动有机质逐步降解。图中要素改自Jørgensen和Kasten（2006）、Canfield 

和Thamdrup（2009）和Zhu等（2023）  
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水位波动可对电子受体进行再分配，进而改变微生物群 

落的分布。例如，淹水的湖滨带可显著提高反硝化菌和 

厌氧氨氧化菌的丰度，对于水体氮移除具有显著贡献 

（Zhu等，2013）。此外，微生物活动也受底物的有效性和 

生理限制（如pH、盐度）等环境因素影响。 

近期研究表明，动物代谢以及行为活动对于水陆交 

错带碳-氮生物地球化学循环也具有重要作用。例如，潮 

间带螃蟹掘洞行为可促进氧气进入和矿物结合态碳释放， 

促进碳矿化和温室气体排放，可抵消35%‒134%的沉积碳 

埋藏（Huang等，2025）。 

3.4 人为驱动：通量格局的“重构者”  

自工业革命以来，人类活动已显著改变水陆交错带 

碳-氮生物地球化学循环（Bauer等，2013）。人类活动不仅 

可对碳-氮循环产生直接影响，还可形成间接反馈及效 

应，引发一系列连锁反应。化石燃料燃烧、土地利用变 

化、过量营养物质输入是人类活动改变水陆交错带碳-氮 

循环的主要方式。化石燃料燃烧释放的大量CO 2可引发 

“施肥效应”，促进植被生长和碳吸收。河口和潮间带湿 

地由碳源向碳汇的转变即是此效应的最佳证明（Bauer等， 

2013；Regnier等，2022；Rosentreter等，2023）。然而， 

植被砍伐、围垦建塘、修建道路等人为措施将导致水陆 

交错带碳汇和脱氮功能下降。潮间带湿地退化及丧失致 

使大量碳丧失（表3）（Alongi，2014），并削弱拦截和去除 

营养物质能力，可能导致近海水体富营养化。水陆交错 

带是全球重要的碳汇载体（Bauer等，2013；Grasset等， 

2025），其碳汇能力减弱将潜在加剧全球温室效应。水体 

富营养化将引发水体缺氧、透光性下降、动物死亡等环 

境问题，致使生物多样性下降、食物链崩溃及交错带碳 

汇能力下降。 

4 水陆交错带碳-氮循环的生态环境意义  

4.1 对碳循环的气候反馈  

由温室气体剧增驱动的全球变暖是人类目前所面临 

的最严重环境问题之一。减少CO 2排放（“减排”）、增加碳 

汇（“增汇”）是减缓全球变暖、实现碳中和的两条根本途 

径。目前碳捕集、利用与封存技术方式尚未成熟，短期 

内实现低成本大规模应用存在较大困难。相比而言，基 

于自然的解决方案（Nature-based solutions，NBSs）通过保 

护、可持续管理和恢复自然生态系统增加碳汇，被认为 

是目前减缓气候变化、实现碳中和的更有效途径（冯晓娟 

等，2024）。如前文所述，水陆交错带具有极高初级生产 

力和碳封存潜力，是全球主要碳汇载体之一。其重要性 

程度甚至可以将内陆水体由碳源扭转为碳汇（Grasset等， 

2025）。然而，植被覆盖降低、温度升高、水位下降可削 

减其碳汇能力，甚至向碳源转化（Marcé等，2019；Grass
et等，2025）。 

保护作为碳汇的自然生态系统是减少温室气体排放、 

促进气候变化适应的最廉价、最安全且最简便的解决方 

案之一（Duarte等，2013）。在人类活动的直接或间接影响 

下，水陆交错带正面临退化、丧失等危机。全球沿海植 

被栖息地丧失速率是热带森林的十倍，仅其碳汇能力丧 

失造成的经济损失就达每年60亿至420亿美元（Pendleton 
等，2012）。由于滨海蓝碳生态系统生产力高、人工可调 

控性强，可以通过保护和恢复，进而计算调控前后碳库 

的差异，将这部分碳纳入到碳积分（carbon credit）和碳交 

易（carbon trading）体系中（唐剑武等，2018），达到减缓 

气候变化的经济效益。然而，作为“青碳”部分的内陆水 

陆交错带研究仍十分有限，尚未能够纳入碳交易。 

4.2 对氮循环的环境治理：“天然污水处理厂”  

营养负荷（以氮、磷为主）的增加导致了内陆水体、 

沿海有害藻华和缺氧的发生频率上升（Cheng等，2020； 

Feng等，2021；Dai等，2023）。这些富营养化水体使水 

质恶化、限制了生物多样性水平、使生态系统功能退化 

并造成经济损失。在全球变化背景下，富营养化水体面 

积预计将扩大且持续时间更长（Feng等，2021；Dai等， 

2023），因此减少内陆氮负荷向水体及沿海地区的输出变 

得更为重要。水陆交错带大型植被枝干及根系可以拦截 

大量氮素，且波动的氧化还原条件有利于微生物反硝化 

和厌氧氨氧化，实现氮的高效永久去除。研究表明，河 

岸带的氮移除效率与其宽度呈正相关，大于50 m宽度的 

河岸带的氮移除效率高达90%（Mayer等，2007）。此外， 

植被类型对氮移除效果无显著差异，这部分源于地下氮 

去除效率更高的原因（Mayer等，2007）。 

然而，水陆交错带面临着退化、破坏及人为改造等 

干扰，对其进行保护和恢复是防治水体富营养化的最有 

效、最经济且最为环境友好的措施。在大多数国家，污 

水处理厂已成功用于水污染控制，但此类技术存在高能 

耗、营养物质与新型污染物去除效率低下及高温室气体 

排放等问题（Wu等，2023）。对水陆交错带湿地的保护、 

恢复是环境可持续、社会可接受且成本效益高的解决方 

案，可被广泛使用。近年来，在水陆交错带建造人工湿 

地（Construced wetlands，CWs）已逐渐被实施且极具成效。 

研究表明，复合型人工湿地（采用两种或以上类型的人工 

湿地）的环境效益最佳，可去除76%、63%和72%的有机 

物、氮和磷（Wu等，2023）。模型模拟表明，若美国河岸 
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湿地面积增加10%，其氮去除量可翻倍，而这一举措的 

年成本（33亿美元）与传统水质保护措施的成本相当 

（Cheng等，2020）。 

4.3 生态系统服务的协同与权衡  

生态系统服务指自然生态系统通过其结构、过程与 

功能，直接或间接为人类生存与发展提供惠益的功能（欧 

阳志云等，1999）。水陆交错带提供多种生态系统服务功 

能，对人类福祉至关重要。除了强碳汇及改善水质功能 

外，水陆交错带也是支持生物多样性、涵养水源、灾害 

防护、提供渔业资源及文化旅游等服务的热点区域 

（Duarte等，2013）。不同生态系统服务之间通过有机联系 

互相耦合、促进和增强，产生协同效应；而当一项生态 

系统服务功能的提升以另一功能的损失为代价、形成竞 

争和“此消彼长”的关系时，便引发生态系统服务权衡问 

题（Loiselle等，2023）（图5）。对水陆交错带的系统保护应 

识别并建立成本效益最优的保护网络，在满足人类利益 

的前提下达到生态系统功能的最大化。然而，由于水陆 

交错带具有高度时空异质性、对气候变化和人类活动胁 

迫的敏感性与脆弱性等特征，因此对其生态系统服务量 

化指标的定义和归类尤其困难（Huang等，2022；Loiselle 
等，2023）。近期研究评估湖滨湿地生态系统多指标间的 

协同及权衡效应，识别出生物多样性或湿地类型在权衡 

取舍中的关键作用（Loiselle等，2023）。相较于传统生态 

风险评估与脆弱性评估方法，水陆交错带生态评估应注 

重研究范围的跨尺度性、指标选取的全面性及评估体系 

的完善性。 

5 研究挑战与展望  

水陆交错带是水-陆交互最为强烈、元素生物地球化 

学循环最为活跃的“热点”和“热时刻”区。碳-氮循环是驱 

动水陆交错带生态环境功能的核心循环，然而当今对其 

过程动力学的理解仍十分薄弱，这种认知局限严重阻碍 

了跨传统过程与研究领域的模型耦合能力。本文认为， 

当今水陆交错带碳-氮循环研究存在以下挑战： 

（1） 空间范围、碳氮储库的精准核算。水陆交错带的 

范围具有高度时空变异性，目前仍未统一其空间范围定 

义，且内陆交错带碳氮储库估算研究匮乏，这些是模型 

中表征此类系统的核心缺口； 

（2） 建立区域及全球尺度碳氮收支框架。水陆交错带 

图 5 水陆交错带地球关键带结构、碳-氮循环驱动因素及生态环境效应的概念框架  
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碳-氮循环异常活跃，呈现强烈梯度，受多圈层交互影 

响。目前尤其缺乏不同形态碳、氮横向运输及转化过程 

的理解，观测数据十分匮乏，这源于水陆交错带开展野 

外工作的困难性及观测手段的单一性。这些阻碍了对其 

大尺度碳源/汇性质、氮移除效率的评估及碳-氮收支框架 

模型的建立； 

（3） 厘清碳-氮循环多时空、多过程、多尺度耦合机 

制。跨时空尺度动态变化是水陆交错带的本质特征，也 

是其科学难点。水陆交错带内存在小时空尺度过程（如孔 

隙尺度）驱动大尺度现象，且往往非线性，这些往往无法 

通过现有观测与建模技术预测并无法识别其阈值。由于 

陆地、水体及水陆交错带生态与生物地球化学循环往往 

运作于不同尺度，因此传统上由不同科学社群分别研究。 

跨越生态系统边界及尺度需要跨学科支持及合作； 

（4） 整合物理、化学及生物过程，提升碳-氮生物地 

球化学循环的预测性理解。目前针对水陆交错带的多尺 

度观测、实验和模拟结合仍十分匮乏，这种基于过程的 

深入理解依赖观测技术的进步与跨尺度模型的创新； 

（5） 生态系统对扰动的响应及对系统恢复力的反馈。 

生态系统具备抵抗外界干扰的弹性和恢复力，然而剧烈 

扰动可能使生态系统超出自身恢复能力，导致碳-氮循环 

的改变甚至生态系统的转型。理解多时空尺度下自然和 

人为驱动因子对水陆交错带的影响、估算生态系统的环 

境阈值及对周围环境的反馈极具挑战。 

未来水陆交错带碳-氮循环研究需要突破理论框架、 

观测技术、模型预测及社会实践方面的关键瓶颈。首先， 

需要建立一套科学严谨、可实施性强的理论框架。例如， 

最新研究提出将所有水体-陆地交互区视为无明确界限的 

连续体，命名为“可变淹没生态系统”（Variable inundation 
ecosystems，VIEs），并通过两个环境维度——淹没重现 

期和地形坡度定义不同时空尺度的VIEs（Stegen等， 

2025）；水陆交错带内不同氧化还原界面波动频繁，由此 

发生的电子迁移和化学反应或许可用简化的“生物地球电 

池”（Biogeobattery）概念统一理解（Revil等，2010；唐家桓 

等，2015）。其次，需要发展先进的观测和实验技术。例 

如，利用傅里叶变换离子回旋质谱从分子尺度解析有机 

质组成及转化过程，或利用纳米二次离子探针质谱仪原 

位同位素成像技术探索土壤有机质-矿物-微生物作用的精 

细过程，以及推动点尺度实验室表征到流域尺度监测网 

络，再到区域与全球尺度的遥感研究。随后是推动跨尺 

度地球系统模型与预测。利用基于过程的模型（Process- 
based models，例如反应性溶质运移模型）探究干湿交替 

下的碳-氮水文-生物地球化学过程，并将有限的观测数据 

与机器学习结合，以及推动模型指导的数据生成与观测 

驱动的模型开发间的迭代循环（Model-experiment cycles， 

ModEx）（Reichstein等，2019；Stegen等，2025）；也可以 

利用“跨学科与尺度整合、协调统一研究方法、数据开放 

共享并网络连接利益相关方”（Integrated，Coordinated， 

Open，and Networked，ICON）的科学原则部分解决Mod
Ex中的跨学科和跨尺度问题（Goldman等，2022）。最后， 

需要促进科学知识向政策实践转化。在理解碳-氮循环机 

制及模型预测基础上，识别水陆交错带生态环境指标的 

干扰阈值，并构建生态廊道保护网络，进而加强景观尺 

度修复和可持续管理、增强恢复生态系统的复杂性、稳 

定性和弹性（刘丛强等，2025b）；近期有研究突破传统范 

式，倡导从消极的生态环境损害防控转向积极的人与自 

然关系建设，并构建自然关系指数（Nature Relationship 
Index，NRI），这潜在推动了全球可持续发展范式的根本 

性转变（Ellis等，2025）。综上，目前水陆交错带碳-氮循 

环研究面临巨大挑战，亟需转变研究范式、促进跨学科 

合作。水陆交错带可作为代表性地球系统，成为丰富和 

完善地球系统科学理论、理解生态环境-气候-人类系统关 

系的钥匙。  
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