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湖泊底泥疏浚环境效应:Ⅱ.内源氮释放控制作用∗ 
 

钟继承, 刘国锋, 范成新∗∗
, 李  宝, 张  路, 丁士明 

(中国科学院南京地理与湖泊研究所湖泊与环境国家重点实验室, 南京 210008) 

 

摘  要: 通过为期一年的疏浚模拟试验, 在试验室培养疏浚与对照柱样研究了底泥疏浚对内源氮释放的控制效果. 研究结果

发现, 疏浚表层 30cm 能够有效的消减沉积物中有机质含量与孔隙水中 NH4
+含量. 在一年的试验周期内, 疏浚和对照柱沉积

物-水界面的 NH4
+通量分别为 5.3 至 18.6mg/(m

2⋅d)与−9.4 至 67.5mg/(m
2⋅d), 疏浚柱沉积物-水界面的 NH4

+通量总体上低于未

疏浚对照的通量, 尤其是在温度较高的月份, 从 2006 年 5−12 月疏浚柱沉积物-水界面 NH4
+释放通量显著低于未疏浚对照柱, 

疏浚沉积物的 NH4
+的释放潜力低于未疏浚对照沉积物. 研究结果表明, 在外源得到有效控制的前提下, 底泥疏浚是消减研究

区内源氮负荷有效的技术手段.  
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Environmental effect of sediment dredging in lake: Ⅱ. the role of sediment dredging in 

reducing internal nitrogen release 

 

ZHONG Jicheng, LIU Guofeng, FAN Chengxin, LI Bao, ZHANG Lu & DING Shiming 

(State Key Laboratory of Lake Science and Environment, Nanjing Institute of Geography and Limnology, Chinese Academy of 

Sciences, Nanjing 210008, P.R.China) 

 

Abstract: A laboratory experiment for studying the effects of sediment dredging on nitrogen release from lake sediments was carried 

out through one-year incubation of undredged (control) and dredged cores. We found that dredging the upper 30cm layer of the 

sediment can efficiently reduce organic matter content in the sediment and the interstitial NH4
+
 concentration. The NH4

+
 fluxes of the 

dredged and undredged cores ranged from 5.3 to 18.6mg/(m
2⋅d) and -9.4 to 67.5mg/(m

2⋅d), respectively. The fluxes of the dredged 

cores were generally lower than those of the undredged(control) cores, with significant(P<0.05)differences in the fluxes of the 

dredged and undredged cores occurring between May and December of 2006. The NH4
+
 in the dredged cores had a lower release 

potential than that in the control cores. Our results suggested that dredging may be a useful approach for decreasing internal nitrogen 

loading in Lake Taihu once the external loading was first effectively controlled. 

Keywords: Sediment dredging; internal source; nitrogen release; Lake Taihu 

 

氮与磷元素一样是水生生态中重要的营养限制因子, 在水生生态系统中氮循环过程对于控制初级生

产力具有重要的作用[1]. 氮不仅是湖泊富营养化的主要营养元素, 而且往往是湖泊水质的最主要污染物

质[2]. 在我国东部地区因 NH4
+含量过高而使水质为Ⅴ类甚至劣Ⅴ类的现象很普遍. 如在太湖水源区梅梁

湾, 2006年铵氮含量最高达到了 5.03mg/L, 是该湖区水质级别的决定参数. 据现场观测, 一次大风浪再悬

浮过程可导致太湖水体总氮浓度增加 0.12mg/L[3], 而来自内源一年铵态氮(NH4
+−N)的静态贡献量可达到

太湖湖体实际氮负荷量的 1/4[4], 显然防治湖泊内源氮的污染问题也应加以关注. 
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底泥疏浚是被广泛应用的一种实施过程较快的内源污染控制技术, 但在疏浚的效果问题上国内外争

议颇大, 尤其是疏浚能否对目标污染物具有长效的控制[5-7], 这样就必然牵涉到疏浚后目标污染物的界面

行为. 近年来, 关于疏浚对内源控制的研究, 多数关注的是磷的界面行为或活化机制的研究[8-10], 而对氮

的研究则相对薄弱, 开展的研究多为疏浚效果的野外监测评价[9,11-12]和短期的模拟试验[13], 而对氮释放

长效控制效果及其内在机制的研究较少. 实际上我国不少湖泊的疏浚对内源氮的控制效果则多有回复, 

远未达到人们的预期. 据对南京玄武湖疏浚后的跟踪研究反映, 疏浚后仅半年, 氮释放出现了明显的回

复现象[14], 显然对一些湖泊用疏浚来减少内源负荷, 仍可能存在一定的环境风险问题. 本文针对国家和

地方政府未来几年将对太湖北部水体实施底泥疏浚工程, 研究疏浚对氮释放是否具有长效的控制, 疏浚

对沉积物界面氮的再生过程产生何种影响等问题, 以回答和解释在太湖北部湖区采用疏浚措施控制内源

氮负荷的科学性与可行性.  

1 材料与方法 

1.1 研究点概述 

采样点(31°31′33.9″N, 120°12′35.2″E)位于太湖梅梁湾鼋头渚国家重点风景游览区附近, 采样点位置

示意图与研究点描述见本系列文章首篇相关内容[15]. 研究区水体具有重要的生态功能, 由于水体污染较

为严重, 在太湖相关的治理方案中已有疏浚计划正在酝酿. 选择该区域用作前期研究, 具有重要的现实

意义.  

1.2 样品采集与疏浚模拟试验 

野外采样与实验室内的疏浚模拟试验方法的详细介绍见本系列文章首篇相关内容[15]. 

1.3 样品分析方法 

上覆水与间隙水中的 NH4
+、NO3

-+NO2
-和 NO2

-的测定采用流动注射分析仪(SKALAR−SA1000).  

沉积物含水率(W%W.W)在 105℃条件下烘 24h 至恒重, 孔隙率与容重用金属环法[16]. 沉积物氧化还

原电位值(Eh)在分割沉积物时分层测定, 并根据逐月测定时的温度进行数值校正. 烧失重(LOI)用 105℃

烘干的沉积物放入到马弗炉中在 550℃条件下灼烧 6h. 沉积物总碳(TC)、总氮(TN)的测定采用元素分析

仪(CE−440).  

1.4 沉积物－水界面氮释放通量计算方法 

水土界面氮扩散通量的计算采用 Fick 第一扩散定律[17]:  

J=φDsdC/dz                                       (1) 

式中, φ为沉积物样品的孔隙率; Ds为无机氮离子在沉积物中的扩散系数; dC/dz为沉积物−水界面的浓度

梯度, 是间隙水样品与上覆水样品之间的浓度差, 在本试验中, 采用表层 0−2cm 沉积物间隙水与底层上

覆水之间的浓度差来计算(dz =1cm). 沉积物的扩散系数(DS, cm2/s)可以用下式来计算[16]:  

   
2

0 /SD D θ=
                                       (2) 

式中 , D0 为水中的扩散系数 , θ 为沉积物弯曲度 . 在进行逐月的通量计算时扩散系数(D0, NH4
+为

19.8×10-6cm2/s)根据原位的温度进行校正[18]. 沉积物的弯曲度可以通过下式来计算[19]:  

)ln(1 22 φθ −=
                                    (3) 

1.5 数据分析与统计 

沉积物与间隙水中各种物质的等值线图用软件 Suefer 8.0(Golden Software)来整合逐月的测定值. 等

值线图中的最上方的值为表层(0−2cm)的平均值. 

统计分析采用统计分析软件 SPSS (Statistical Product and Service Solutions) 12.0 来进行统计检验. 用

独立样品 t−检验方法来检验逐月的未疏浚和疏浚铵态氮通量之间的差异显著性. 

2 结果 

2.1 沉积物基本理化性质 

用作微环境试验的初始沉积物样品的含水率、孔隙率和容重等物理性质的垂向分布表明, 含水率和
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孔隙率自上而下呈现明显减少的趋势, 容重则呈现出相应的增加趋势(图 1). 有机质含量(以 LOI 量化)在

垂直的剖面上, 也同样呈现出较为明显的逐渐降低的变化, 特别是在 30cm以下沉积物有机质含量稳步降

低; 总碳虽在 4−6cm 出现了含量上升的趋势, 但主要呈波动性变化, 于 30cm 深度以下出现了下降. 总氮

在垂直的剖面上没有表现出明显降低的趋势, 30cm 以下沉积物总氮要高于表层沉积物.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 1 用作微环境试验的初始柱样沉积物性质的垂直剖面图 

Fig.1 Vertical profile of sediments characteristics of the initial sediments cores  

from December 19th 2005 used for microcosm experiments 

 

疏浚与未疏浚沉积物氧化还原电位值(Eh)在一年试验周期内的变化情况(图 2)说明, 疏浚与未疏浚沉积物

Eh 均呈现出明显的季节性. 未疏浚沉积物中(图 2a), 在垂向分布上具有表层高并随着深度逐步降低的特征. 

在随时间水平方向分布上冬季值较高, 试验开始时未疏浚沉积物0−6层Eh值高于200mV为弱氧化层, 6−10cm

层逐步转变为弱还原层(Eh<200mV). 总体上从春季开始逐步降低, 夏季达到最小值(Eh<100mV), 从秋季开始

逐步升高. 在疏浚沉积物中(图 2b), 由于疏浚前是深层沉积物, 刚疏浚后处于还原状态(Eh<200mV), 并

且在垂向上没有梯度, 疏浚一个月开始出现较明显的梯度, 表层较高, 并随深度降低, 新生表层与上覆

水作用并逐步得到氧化. 在水平分布上夏季也呈现出明显降低的过程(Eh<100mV), 并在秋季逐步升高, 

到冬季 Eh 回复到与未疏浚对照相似的值域. 沉积物中的 Eh 值变化与沉积物中微生物的代谢活动及生源

要素的循环过程息息相关.  

2.2 间隙水无机氮浓度分布特征 

图 3为沉积物间隙水中无机氮NH4
+浓度时空分布特征等值线图. 对于未疏浚沉积物, 间隙水中NH4

+

分布具有明显的季节性分布变化(图 3a), 冬季浓度较低, 春夏季开始逐步升高, 到夏秋季达到最大值, 进

入秋末则开始降低直至冬季. 对于疏浚沉积物, 间隙水 NH4
+分布与未疏浚沉积物相比则有明显不同(图

3b), 刚疏浚后疏浚沉积物间隙水中含有较高浓度的 NH4
+, 而且在垂向分布上没有明显的浓度梯度, 在试

验过程中尽管下层 6−8cm 在温度较高的月份 NH4
+浓度有微弱的增加, 但 NH4

+浓度整体上呈现降低的趋

势, 并在垂向分布上逐渐形成明显的浓度梯度. 在温度较高的月份, 疏浚沉积物间隙水中 NH4
+浓度约为

未疏浚沉积物间隙水 NH4
+浓度的 50%.  

NO3
-+NO2

-在疏浚与未疏浚沉积物间隙水中的分布具有相似的特征(图 4a, 4b), 在温度较低的冬季

浓度相对较高 , 而在温度较高的 4-10 月 NO3
-+NO2

-维持很低的浓度 . 总体上看 , 沉积物间隙水中

NO3
-+NO2

-浓度分布与 NH4
+浓度分布呈现出相反的趋势, 即在温度较低的月份(如冬季)NO3

-+NO2
-浓度

较高而 NH4
+浓度较低, 在温度较高的月份(如夏季)NO3

-+NO2
-浓度则较低而 NH4

+浓度较高. 无论是疏

浚沉积物还是未疏浚对照沉积物, NH4
+浓度要远高于 NO3

-+NO2
-浓度, NH4

+是沉积物间隙水中最主要的

无机氮形态. 
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图 2 微环境试验中逐月的疏浚与未疏浚沉积物 Eh 等值线图 

Fig.2 Isopleths for the mean Eh in sediments of the undredged and dredged cores sampled monthly in the 

laboratory microcosm experiment 

 

2.3 沉积物-水界面铵态氮通量 

表 1 是逐月的沉积物-水界面铵态氮交换通量, 未疏浚柱的铵态氮交换通量具有明显的季节性, 在温

度较高的月份具有较大的通量, 这个现象与沉积物间隙水的 NH4
+浓度分布特征相似. 而疏浚柱铵态氮交

换通量季节性变化不明显. 在刚疏浚后几个月内, 疏浚柱铵态氮交换通量要稍大于未疏浚对照柱, 从

2006 年 4 月开始, 疏浚柱铵态氮释放通量开始小于未疏浚柱铵态氮通量. 在随后的 5-12 月间疏浚柱铵态

氮释放通量要显著(P<0.05)低于未疏浚对照柱. 由于 NO3
-+NO2

-通量较小, 而且在试验过程中一直表现为

向下的通量, 所以本文只计算和讨论铵态氮交换通量. 
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图 3 微环境试验中逐月的疏浚与未疏浚沉积物间隙水 NH4
+ (mg/L)浓度等值线图 

Fig.3 Isopleths for the mean interstitial NH4
+concentration (mg/L) in sediments of the undredged and dredged 

cores sampled monthly in the laboratory microcosm experiment 

3 讨论 

3.1 间隙水无机氮分布特征及其影响因素 

未疏浚沉积物间隙水中 NH4
+浓度呈现出明显的季节性特征(图 3a), 即在温度较低的冬季浓度较低, 

春季开始升高, 到夏秋季维持较高的浓度, 秋末冬初又开始下降. 间隙水中 NH4
+浓度呈现出明显的季节

性, 这个结果与已有的研究相一致, 间隙水中的 NH4
+浓度变化受温度驱动较为明显[20-21]. 未疏浚沉积物

间隙水 NO3
-+NO2

-浓度表现出与 NH4
+浓度相反的季节性(图 4a), 即在温度较低的月份具有相对较高的值, 

而在温度较高的月份具有相对较低的值. 间隙水中无机氮浓度受温度影响较大, NH4
+释放主要来自于沉

积物中有机质矿化过程[22]. 由于冬季温度较低, 微生物活性较低, 有机质分解速度较慢, NH4
+浓度较低. 

同样由于微生物活性低, 沉积物的需氧量较低, 来自上覆水的氧易于渗透到深层沉积物中, 使得 O2 电子

受体相对含量较多, 这样的环境下沉积物中存在硝化过程, 适宜 NO3
-的存在或向其转化. 
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图 4 微环境试验中逐月的疏浚与未疏浚沉积物间隙水 NO3
-+NO2

- (mg/L)浓度等值线图 

Fig.4 Isopleths for the mean interstitial NO3
-+NO2

- concentration (mg/L) in sediments of the undredged and 

dredged cores sampled monthly in the laboratory microcosm experiment 

 

未疏浚沉积物在生长季节(4−10 月)NH4
+浓度升高可归因于有机质分解作用的增强(图 3a), 这一点能

从 Eh 值的降低得到证明(图 2a). 自冬季向春夏季变化时, 温度逐步升高, 微生物代谢活动逐渐增强, 有

机质分解加速, 对氧的需求增加, 使得缺氧甚至厌氧氛围渐增. NH4
+浓度的增加也应部分归因于硝化作

用的缺失, 因为硝化过程受沉积物中氧浓度的限制[23]. 强烈的微生物分解作用导致沉积物需氧量增加, 

从而导致缺氧和厌氧环境. 如未疏浚沉积物在 5cm 左右层位, 从 12 月至翌年 8 月间, Eh 就由弱氧化环境

(300mV)转化为弱还原环境(60mV)(图2a). 在厌氧环境中, NH4
+不易被消耗, Eh值的降低伴随着NH4

+浓度

的增加[24]. 厌氧环境有利于反硝化与异化硝酸盐还原成氨(DNRA)过程的进行[25-26], 而不利于硝化过程

与耦合的硝化-反硝化过程进行[27-28], 导致在温度较高的月份 NO3
-+NO2

-浓度降低(图 4a), 利于沉积物中

NH4
+的积聚(图 3a).  

在疏浚沉积物间隙水中, NH4
+浓度变化过程不同于对照沉积物, 而 NO3

-+NO2
-浓度变化过程却与未

疏浚沉积物相似. 由于 NH4
+在沉降物中通常表现为向上的通量, NH4

+在深层沉积物中的积聚量要高于表



 

 

 

 

钟继承等: 湖泊底泥疏浚环境效应:Ⅱ.内源氮释放控制作用 

 

 

341

层沉积物[22], 刚疏浚 30cm后的疏浚沉积物表层NH4
+浓度较高, 疏浚后新形成的沉积物-水界面暴露于上

覆水环境中, 并产生界面作用, 由疏浚前厌氧环境(Eh 约 130mV)逐步转化为弱氧化环境(Eh 值>200mV, 

图 2b). 由于疏浚间隙水中 NH4
+不断的向上覆水释放, 同时由于沉积物-水界面的硝化作用与耦合的硝化

-反硝化作用, 从而导致沉积物中 NH4
+浓度逐步降低, 并在垂直剖面上形成较明显上低下高的浓度梯度

(图 3b). 

 

表 1 沉积物-水界面的铵态氮交换通量(平均值±标准误差, 2006 年 7 月数据缺失) 

Tab.1 Exchange fluxes of NH4
+ at the sediment-water interface  

(mean±standard error of the mean of the replicates, No data in july 2006) 

NH4
+通量(mg/(m2⋅d)) t-检验 时间 

(月/年) 

温度 

(℃) 对照 疏浚 P 值 

12/2005 5 −9.4±2.1 5.3±2.2 0.009 

1/2006 5 4.6±0.3 6.6±0.9 0.101 

2/2006 7 5.1±2.5 7.1±1.3 0.496 

3/2006 10 14.9±6.5 18.6±3.7 0.652 

4/2006 15 24.0±3.1 14.6±4.3 0.149 

5/2006 20 45.2±1.7 11.9±1.5 0.000 

6/2006 25 43.3±5.0 12.9±0.28 0.026 

8/2006 28 67.5±12.1 14.4±1.1 0.012 

9/2006 24 43.2±2.7 8.3±0.1 0.006 

10/2006 22 55.8±12.3 13.8±3.3 0.030 

11/2006 15 20.7±1.8 5.9±0.1 0.001 

12/2006 8 16.3±1.4 5.3±0.9 0.003 

   

尽管疏浚沉积物 6−10cm 层 NH4
+浓度在温度较高的月份存在较弱的增长过程(图 3b), 这表明温度升

高导致有机质矿化过程的增强, 但间隙水中NH4
+浓度增加却非常有限, NH4

+的再生速度要低于NH4
+的消

耗速度, 从而导致疏浚 0−6cm 沉积物间隙水中 NH4
+浓度在试验过程中总体上表现为逐步降低的趋势(图

3b). 疏浚沉积物中夏季相对较强的有机质矿化作用也导致 Eh 降低形成较强的厌氧环境(Eh<100, 图 2b), 

从而也导致间隙水中NO3
-+NO2

-浓度明显降低(图 4b), 这个过程与未疏浚沉积物中NO3
-+NO2

-浓度变化过

程相似.  

在温度较高的月份, 疏浚沉积物间隙水中 NH4
+浓度约为对照沉积物间隙水 NH4

+浓度的一半(图 3a, 

3b). 这个结果可归因于以下几个方面: (1)疏浚与未疏浚沉积物中易分解的有机质含量的差异. 疏浚 30cm

后疏浚沉积物有机质含量明显减少(图 1), 另外由于沉积物早期成岩作用, 在沉积过程中经过不断的微生

物分解, 疏浚沉积物中沉积下来数量较少的有机质通常又是微生物难以分解利用的; (2)疏浚与未疏浚沉

积物微生物性质的差异. 有研究表明表层沉积物微生物的数量、总体微生物活性通常要高于深层埋藏的

沉积物[29], 作者认为沉积物微生物代谢活性对沉积物中氮循环过程与间隙水中无机氮浓度影响较大; (3)

疏浚与未疏浚沉积物物理性质方面的差异. 与未疏浚对照沉积物相比, 疏浚沉积物含水率与空隙率会明

显降低(图 1), 疏浚沉积物不如对照沉积物那样疏松, 不利于氧与其他物质渗透与传递, 也不利于基于微

生物作用的氮循环过程的进行. 以上这些因素导致疏浚沉积物中氮循环过程受到影响, 疏浚沉积物中的

氮周转速率明显变缓.  

3.2 疏浚对氮释放的控制效应及其它影响因素 

未疏浚沉积物与上覆水间铵态氮通量具有明显的季节性, 但疏浚沉积物铵态氮通量却并未呈现出季

节性变化, 这与间隙水中铵态氮季节性变化情况较一致. 本文通过 Fick 第一定律计算得到的铵态氮通量

的数量级与用柱样培养方法得到的太湖不同湖区铵态氮通量的数量级较一致[4]. 比较疏浚与未疏浚水土
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界面的铵态氮交换通量可知, 在刚疏浚后的前 3 个月内, 疏浚沉积物的铵态氮通量要稍高于未疏浚对照, 

原因是刚疏浚后的疏浚沉积物间隙水中的NH4
+浓度要高于未疏浚对照. 从 2006年 4月开始, 疏浚的铵态

氮交换通量开始小于未疏浚对照, 疏浚对铵态氮释放的控制效果才呈现出来.  

试验中水土界面的铵态氮通量是通过 Fick 第一定律计算的, 水土界面铵态氮浓度梯度、温度与沉积

物性质(如孔隙率)是影响铵态氮通量几个关键因素. 其中由于沉积物中早期成岩过程, 在垂直剖面上由

于随深度逐渐增加的上层沉积物压实作用(图 1), 疏浚沉积物的孔隙率要小于未疏浚对照, 从而不利于铵

态氮的释放. 另外上文已经述及了温度对间隙水铵态氮浓度的分布具有重要的影响, 并影响到水土界面

的铵态氮浓度梯度, 最终影响到水土界面的铵态氮交换通量. 通过 Fick 第一定律计算的营养盐释放通量

不包括沉积物再悬浮与生物扰动带来的营养盐交换通量[30-31], 沉积物再悬浮与生物扰动均对水土界面的

氮交换通量产生重要的影响[29,32].  

太湖是一个典型的大型浅水湖泊, 由风浪引起的沉积物再悬浮非常频繁[33]. 再悬浮能够加速沉积物-

水界面化学平衡的建立, 从化学角度来看再悬浮过程对化学过程有很大的驱动作用[22], 沉积物的再悬浮

过程能够导致沉积物营养盐的释放[34]. 根据已有的研究, 太湖一次比较大的风浪过程引起的沉积物再悬

浮可以导致太湖水体总氮和总磷分别增加 0.12mg/L 与 5µg/L[3]. 由于疏浚的沉积物含水率较低、孔隙率

小、疏浚沉积物相对比较密实, 不如未疏浚沉积物那样疏松, 疏浚后沉积物物理性质在短期内难以恢复. 

如果研究区实施疏浚工程, 在疏浚后早期, 疏浚后的新生表层不易发生沉积物再悬浮, 从而能够减少由

于沉积物再悬浮引起的氮释放(甚至磷释放).  

在试验进行过程中, 在未疏浚对照沉积物中经常能够观察到摇蚊幼虫与虫洞的存在, 而在模拟疏浚

30cm 后的疏浚沉积物中却观察不到摇蚊幼虫与虫洞的存在. 绝大多数大型底栖动物生活在表层 30cm 沉

积物中, 底泥疏浚能够显著的减小沉积物中大型底栖动物的密度与多样性[35-36]. 已有研究表明大型底栖

动物能够对沉积物空隙水化学与营养盐通量产生重要影响[37]. Fukuhara 等研究了摇蚊幼虫对沉积物-水

界面氮释放与磷释放的影响, 研究结果表明摇蚊幼虫能增加铵态氮与可溶性活性磷的释放[38]. 穴居类底

栖动物存在能够加速有机质的矿化速率, 从而增加铵态氮与磷的释放[39], 摇蚊幼虫的洞穴可以增加 O2的

渗透深度, 营养盐释放的增加可以归因于摇蚊幼虫自身的新陈代谢活动及增强的有机质生物与化学分解. 

疏浚后沉积物底栖动物的迁入与恢复通常需要几年的时间甚至更长的时间[40-41], 因此底泥疏浚也能够减

少沉积物生物扰动带来的氮释放(甚至磷释放).  

4 结论 

疏浚 30cm 可有效减少沉积物有机质含量, 并能够有效的减少间隙水中 NH4
+浓度, 在一年试验周期

内疏浚柱 NH4
+释放通量总体上低于未疏浚柱 NH4

+释放通量, 底泥疏浚对沉积物 NH4
+释放具有较好的控

制作用. 由于刚疏浚后疏浚沉积物间隙水中具有较高浓度的铵态氮, 所以底泥对铵态氮释放的控制效果

在模拟疏浚 4 个月后才能体现出来. 间隙水中无机氮浓度受温度驱动较为明显, 沉积物微生物性质对间

隙水中无机氮浓度影响较大. 在太湖流域外源排放得到有效控制的前提下, 底泥疏浚可作为控制内源氮

释放可选的措施之一.  
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