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摘要：水位是影响滨海湿地生态系统蓝碳功能的重要因素。气候变化引起的海平面上升以及极端气候事件的频发，可能加快

水位的变化，从而改变生态系统碳交换的过程。然而，滨海湿地碳汇功能响应水位变化的机制尚不清楚。为了评估水位对滨

海湿地净生态系统 CO2 交换（NEE）特征的影响，以及验证 DNDC（denitrification-decomposition）模型对模拟预测滨海湿

地生态系统碳交换的适用性，该研究设计了野外水位控制试验（自然水位，地下 20 cm 水位、地表 10 cm 水位），并利用

DNDC 模型模拟和预测水位变化对滨海湿地 NEE 的影响。结果表明：（1）不同水位处理之间 NEE 差异显著，地表 10 cm

水位处理促进 CO2 吸收，地下 20 cm 水位则抑制 CO2 吸收；（2）经过校准和验证的 DNDC 模型可以准确模拟水位变化对

黄河三角洲湿地 NEE 的影响，NEE 模拟值的日动态与田间观测结果显著相关（R2>0.6）；（3）通过改变气候、土壤和田间

管理等输入参数对 DNDC 模型进行灵敏度检验，生态系统碳交换过程对日均温、降雨和水位改变的响应最为显著，其中，

水位对 NEE 的影响主要作用于土壤呼吸（Rs）。未来气候情境下，不同水位变化下的生态系统碳交换过程随年份增长呈现

不同的规律，因此未来的模拟研究应关注 DNDC 中水文模块和植被演替过程的完善。该研究可为预测水文变化情境下滨海

湿地碳汇功能的未来发展以及政策制定提供参考。 
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滨海湿地是一类独特的生态系统，处于陆地和
海洋生态系统之间的过渡带，拥有较高的水饱和
度，在很大程度上决定了其土壤的发育方式，进而
影响与土壤相关的植物和动物群落类型。这种特殊
的水热环境使滨海湿地形成了较高的固碳速率以
及较低的分解速率（McLeod et al.，2011），是维
持气候稳定的“蓝色碳汇”（Livesley et al.，2012；
韩广轩，2017；Spivak et al.，2019）。在滨海湿地
生态系统中，碳总量的调节主要包括两个过程：以
植物光合作用为主导的碳固定，以及以土壤有机质
矿化和动植物呼吸为主导的碳释放。和其他生态系
统不同的是，湿地也会通过水文驱动的流入流出过
程，接收和释放可溶性和颗粒有机碳（Fennessy，
2014）。此外，淹水形成的厌氧环境可通过减缓有
机质分解，导致有机质积聚，使湿地成为有机碳的

主要储存库和大气碳汇。然而，湿地碳储存过程对
气候变化及其引起的相关变化，例如海平面上升和
极端气候等非常敏感，可能会变得更易分解，甚至
造成湿地退化（Liu et al.，2020），但响应的程度
和方向仍不确定。 

水文是决定湿地生态系统结构和功能的“主导
变量”，通常以淹水次数、持续时间、频率和周期
进行描述（Fennessy，2014）。作为气候变化的直
接后果，海平面预计在下个世纪将上升 50—200 cm

（Nicholls，2004），同时，极端降雨在频率和持续
时间上也有所增加，提高了滨海湿地的淹水概率

（Westra et al.，2014），使滨海湿地水文状态发生
改变。由于湿地对水文变化的敏感性，最终对湿地
的碳汇功能造成影响。有研究表明在淹水的环境
下，滨海湿地会形成较为封闭的厌氧环境，不仅抑
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制整个生态系统 CO2 的产生和交换（吕海波等，
2018；Wei et al.，2020），使得 CO2 的排放与水位
高度呈负相关（Moffett et al.，2010；Schäfer et al.，
2014），还可能通过影响植物生理过程控制湿地生
态系统的碳循环关键过程。有相关研究表明，适宜
范围内的水位升高可促进部分湿生植物的生长，改
变植物的生物量分配（Zhao et al.，2020a），而持
续的高水位也可能改变生态系统群落结构（徐金英
等，2016）。此外，水饱和状态下的土壤处于厌氧
环境，导致植物根系厌氧呼吸生成有害物质而对植
物产生胁迫（Chen et al.，2005），抑制其光合作用
及有机质向下传输的过程（Sairam et al.，2008；陈
亮等，2017），光合产物减少导致微生物机制有效
性降低，最终影响土壤呼吸（Sasaki et al.，2009；
Han et al.，2014）。因此，为了定量评估湿地生态
系统功能，有必要量化水文变化对湿地与大气之间
碳交换的影响，所得结果对目前的气候变化可能有
较大反馈（Zhao et al.，2019）。同时，可通过校准
良好的温室气体排放模型，利用计算机得出物理现
象可能导致的结果，对物理实验的结果进行补充。 

DNDC 模型是一种基于过程的生物地球化学
模型，可追溯温室气体释放轨迹，评估环境或管理
变化的影响（Zhao et al.，2020b；王立为等，2019）。
它包含 6 个交互作用的子模块：土壤、气候、作物
植被、分解、硝化和反硝化（Li et al.，2017），并
在改进过程中增加了描述湿地生态系统机理的模
块（Zhang et al.，2002），可追踪有机土壤形成过
程、地下水位变化过程及土壤氧化还原电位或厌氧
过程。尤其是“厌氧气球”的概念被嵌入 DNDC 模
型后，对在淹水区域追踪温室气体的释放提供了更
灵活的框架（Li et al.，2004），实现对湿地生态系
统 CO2 和 CH4 排放的模拟，从而在模拟泥炭地、湿
地温室气体的排放和碳分配等方面也进行了相关
应用（Deng et al.，2015；冯钊等，2019；Kang et al.，
2020）。然而，在高地下水位、高盐度的滨海湿地，
碳交换的模拟研究仍然缺乏，因此，评估 DNDC 模
型是否可用于受气候、土壤、生物和人类活动影响
的滨海湿地，不仅有助于定量评估滨海湿地碳交换
及碳收支的过去、现在和将来，而且还提供了更客
观的目标，以估计未来的气候变化及其引起的相关
环境变化对滨海湿地碳储功能的影响。 

黄河三角洲湿地是海洋与陆地相互作用最活
跃的地区之一。降雨、地下水和海水入侵的相互作
用形成不同的水文条件，促成了湿地类型、植物群
落和生态功能的多样性（Han et al.，2015）。在这
项研究中，基于野外控制试验的观测数据与基于过
程的生物地球化学模型 DNDC 相结合，一方面探究

大气-植被-土壤界面 CO2 过程对水位变化的响应，
另一方面对不同水位下黄河三角洲滨海湿地潮上
带区域大气与生态系统之间CO2的垂直交换进行模
拟，评估气候变化参数如温度、降水、氮沉降等对
碳交换过程的影响和敏感度，利用 CMIP5 中低端
RCP4.5 情景的气候模型 CanESM2 描述的气候数值
试验结果，估算 2020—2100 年气候变化情景下黄
河三角洲滨海湿地碳交换的变化特征，可为滨海湿
地碳储量的未来发展提供参考信息。 

 
1  材料与方法 
1.1  试验点概况 

研究地点位于中国科学院黄河三角洲滨海湿
地生态试验站（37°45′50″N，118°59′24″E），处于
山东黄河三角洲国家级自然保护区大汶流管理站
的西侧方位。黄河三角洲属于典型的三角洲平原，
地势由西南向东北方向呈逐渐降低趋势。该区域属
于温带半湿润大陆性季风气候，四季分明，雨热同
期，年平均气温 12.9 ℃，最低和最高平均气温分
别出现在 1 月和 7 月，年平均无霜期 211 d，多年
平均降雨量 550—640 mm，降雨季节和年际差异较
大且相对集中，近 70%的降雨集中在 5—9 月，年
平均蒸发量为 1 900—2 400 mm。由于地下水位较
浅（平均 1.14 m），雨季期间，芦苇（Phragmites 
australis）群落经常在暴雨后出现地表积水现象

（Han et al.，2014）。所选研究点地势平坦，试验土
壤质地以砂质粘壤土为主，属盐渍化冲积土（Jiao et 

al.，2019）。黄河三角洲的原始植被由草本和灌木
组成的盐生植物群落主导，植被类型比较均匀，主
要优势种包括芦苇、盐地碱蓬（Suaeda salsa）和白
茅（Imperata cylindrical）等，通常在 3 月底至 4 月
上旬萌发，10 月中旬开花（Han et al.，2012）。 

1.2  试验设计 
试 验 设 置 3 个 水 位 处 理 ： 地 表 10 cm

（Above-10）、地下 20 cm（Below-20）、自然水位
（CK），每个处理 4 次重复。在该试验中，各小区
（2 m×2 m×0.5 m）不同处理间用水泥墙隔开 40 cm

的距离，利用连通器和浮标原理分别对地下和地表
水位进行控制。前者由水箱控制地下水位，当水位
下降到设定值以下时，水箱内的水由人工添加，多
余的水会自动从水箱排出；后者在地面上方 1.5 m

处有一个不透明的塑料水箱（直径 80 cm，长 120 

cm），通过水管连接到每个小区，由安装在管子末
端的浮球控制着每个地块的水位。当水位下降时，
阀体将下沉，附近的湖水经过过滤后将流入样地。
每个样地的墙壁上设有小孔，可将下雨后多余的水
从样地中排出，两个过程都可将水位控制在固定深
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度。在样地中原位插入（地下部分 5 cm，高出地面
/水面 3 cm）直径为 30 cm 的 PVC 环，于 2018—2019

年的生长季期间（5—11 月），选择晴朗无云的天
气，用 LGR 型超便携温室气体分析仪（UGGA，
Los Gatos Research，Inc.，San Jose，USA）测定净
生态系统 CO2 交换（NEE）（μmol·m−2·s−1）：根据
植物高度用不同的圆柱体透明箱罩住 PVC 环及环
内植物，再将 LGR 分析仪连接到透明箱顶部进行
采集。每次测量透明箱完全封闭 3 分钟，采样时间
为 08:00—11:00，每月测定 1—2 次。 

1.3  DNDC 模型的校准验证、灵敏度分析及应用 
DNDC 模型包含了一套相对完整的生物物理

和生物地球化学过程，可通过模拟植被生长和土壤
微生物异养呼吸的动态来预测 NEE，运行所需的输
入参数包括气候条件、土壤性质和农业管理 3 个方
面。本研究使用的 DNDC 模型是目前公开的版本中
最完善的 9.5 版，将实际测定的相关参数输入模型
并进行适当调整，利用样地内整个生长季 NEE 的
田间实测数据对 DNDC 模型进行校准和验证，使最
终的模拟值与田间实测值达到最佳的拟合结果。 

试验中顶层土壤（0—0.1 m）数据如下：试验
地区的平均容重为 1.36 g·cm−3，土壤有机碳（SOC）
含量为 0.002 9 kg·hm−2（土壤干重），pH 为 8.05。
利用 LI-7500A 开路式涡度相关观测系统中的能量
平衡系统（DYNAMET，LI-Cor，USA）对试验站
的空气温度（2 m）、降雨量（1.5 m）等气象数据
和地下水位进行长期连续监测，通过数据采集器

（CR1000，LI-Cor，USA）每 30 分钟自动记录 1 次。
为了模拟植被生长，DNDC 还需要一些物候和生理
参数，包括最佳生长条件下的最大生物量生产力

（MBP）、根茎比、生物量碳氮比（C/N）、生长积
温（TDD）、需水量（WR）和生物固氮指数（NFI）

（Deng et al.，2014）。在该研究中，对照和地下水
位处理下样地的优势植物是芦苇和盐地碱蓬，地表
水位处理下优势植物是芦苇，设定芦苇和盐地碱蓬
最 佳 生 物 量 分 别 为 2 000 kg·hm−2·a−1 和 485 

kg·hm−2·a−1，其他参数则通过实测值、查阅文献或
模型默认值得到。利用校正好的 DNDC 模型，改变
与气候变化及滨海湿地相关的部分参数，检测其对
DNDC 模型预测净生态系统 CO2 交换的影响。 

当选中其中一个变量时，其他输入参数保持不
变，记录此情景下 NEE、土壤呼吸（Rs）、净初级
生产力（NPP）、SOC 年变化量（dSOC）的结果进
行灵敏度分析。所选变量及变化范围如表 1 所示。
再以 2017—2019 年的气候及土壤数据作为情景基
础，依据来自 CMIP5 中低端的 RCP 4.5 情景（2100

年时温室气体浓度对应的辐射强迫为 4.5 W·m−2）的

气候模型 CanESM2 描述的气候变化预测，选取其
中的逐日平均温度和降水资料，模拟未来 2020—
2100 年黄河三角洲滨海湿地生态系统碳动态变化。 

本研究采用单因素方差分析测定不同水位的
差异并对模拟结果进行评估，当 P<0.05 为差异显
著。用斜率 k 和决定系数 R2 验证观测值与模拟值之
间的拟合状况。本研究中试验数据的处理及计算运
用 Excel 2016 和 SPSS 17.0 软件，作图运用 Origin 

pro 2020。 

 
2  结果与分析 
2.1  气象因子、地下水位和 NEE 的季节和年际变化 

图 1 显示了本研究区 2017—2019 年间主要气
象条件和地下水位的变化。3 年的日均光合有效辐
射分别为 301.4、292.0、252.2 μmol·m−2·s−1，年际差
异较大且有逐年递减的趋势，生长季期间 PAR 的日
均值分别达到了 371.5、368.2、317.3 μmol·m−2·s−1，
也遵循了相似的趋势（图 1a）。年均温呈单峰变化，
3 年中最高温达到 31.9 ℃，最低温可达−8.7 ℃，
生长季气温变化趋势相近，分别为 22.7、22.4、
23.0 ℃，均与 30 年（1978—2008）的平均温度（±

标准差）(21.9±1.6) ℃（图 1b）近似。 

降雨是影响水位的主要环境因素，通常集中在
6—8 月，2017—2019 年间总降雨量分别达到了
202.4、754.1、487.5 mm，年际差异较大，降水格
局的变化导致了水位的季节变化和年际变化，2018

年地下水位处于高位的时段多于 2019 年，尤其是
生长季期间，而较高的地下水位也易形成间歇性淹
水，淹水时间在每年 1—2 个月不等（图 1c）。NEE

受水位影响明显，在高水位处显示 NEE 的负值较
小，处于净 CO2 吸收状态，而在低水位处 NEE 达
到最大负值，此时净 CO2 吸收强度最大。 

2.2  水位变化对滨海湿地 NEE 的影响 
在不同水位条件下，NEE 存在显著差异（图 2）， 

表 1  DNDC 模型驱动因子的敏感性分析 

Table 1  Sensitivity analysis of driver factors with DNDC model 

范畴 
Category 

变量名 
Name of variable (units) 

基础值 
Baseline 
scenario 

变化范围 
Alternative 

scenario 

气候  
Climate 

日均温 
Average daily soil/℃ 

13.16a 
14.32b 

±(1, 2, 3) 

降雨  
Daily precipitation/cm 

75.41a 
48.75b 

±(20%,  
40%, 60%) 

氮沉降浓度 
N concentration in rainfall/10−6 

2.26 
±(20%,  

40%, 60%) 

土壤  
Soil 

土壤有机碳 
Soil organic carbon/(kg·hm−2) 

0.005 
±(20%,  

40%, 60%) 

管理 
Management 

水位 
Water table/cm 

−115.8 ±(5, 15, 30) 

a 表示 2018 年，b 表示 2019 年 

a means 2018 and b means 2019 
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观测的 NEE 均值在对照组、地表水位和地下水位 

的处理下分别为−94、−320、−16 kg·hm−2，此时对
应的 NEE 负值 Above-10>CK>Below-20，因此，NEE

在上升的水位中显示出上升的趋势。同一时间段测
量的地表 10 cm 水位 NEE 的日最大值可达到
−670.63 kg·hm−2，而地下 20 cm 水位的 NEE 仅达到
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图 1  2017—2019 年日光合有效辐射、温度、降雨、水位和 NEE 年际变化和季节变化特征 

Fig. 1  Seasonal and interannual variations of PAR, temperature, precipitation, water table and NEE from 2017 to 2019 
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图 2  黄河三角洲滨海湿地 NEE 模拟值与实测值比较 

Fig. 2  Comparison of simulated and observed NEE at the Yellow River Delta Coastal Wetland with the DNDC model 
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它的 1/18，可相差 655 kg·hm−2。同时，通过不断优
化参数，对 DNDC 模型进行反复调试后，利用试验
样地气候、土壤、植被和管理措施的相关参数，对
黄河三角洲滨海湿地 2018—2019年不同水位下的净
生态系统 CO2交换进行了模拟。其中，2018 年自然
水位下的观测值用于模型校准，2019 年的观测值用
于模型验证。结果显示，DNDC 模型能够预测生态
系统 NEE 的日动态，模拟的 NEE 值与观测值日动
态是近似的（图 2），不同处理下（CK、Above-10、
Below-20）观测值与对应的模拟值之间的差异在所
有的情况下均不显著，P 分别为 0.652、0.632、0.519，
R2分别为 0.77、0.73、0.68（n=12）。这些结果表明
模拟水位条件对 NEE 的影响结果能够与观测结果相
匹配，而相应的模拟均值为−45、−164、−10 kg·hm−2，
与试验结果呈现相同的规律，即地表水位相比地下
水位和自然水位处理对应的 NEE 负值更大。 

2.3  模型敏感性分析 
对表 1 中的驱动因子进行敏感性分析，检验

DNDC 模型的基本输入参数同时也是当前的主要气
候环境因素（气温、降雨、氮沉降、水位）以及环
境中土壤有机碳含量对模拟黄河三角洲滨海湿地生
态系统碳交换过程相关物质即 NEE、NPP、Rs、SOC

的敏感性（图 3、4），并对影响 NEE 的主要过程进
行分析。结果表明，在当前的输入参数下，碳交换
过程对所选参数的变化都比较敏感，但程度不同。 

DNDC 模型模拟 2018—2019 年 4 种输出因子
对 5 种环境变量的响应，结果显示碳交换过程的相
关物质对环境变量的敏感性在两年期间各有不同，

（1）NEE 受多种因素的共同影响，与当年的实际基
础值有关，在 2018 年受温度和氮沉降浓度的影响
比较明显，当年温度增加 3 ℃时 NEE 最小，氮沉
降浓度增加 60%时对应NEE的最大负值。而在 2019

年，降雨和水位对 NEE 的影响最明显，呈正相关
关系，这可能是因为 2019 年降雨量减少，水位处
于较低水平的时间较长，此时植物的干旱胁迫是主
要限制因素，增加降雨或提高水位能有效减轻胁迫
作用，因此 CO2 吸收强度增加。（2）NPP 在 2018

年对氮沉降浓度比较敏感，随浓度变化相应增加或
减少，而降雨量在 2018 年降低对 NPP 有抑制作用，
在 2019 年增减雨均会影响 NPP。（3）环境变量对
Rs 的影响显著，其中温度和水位的作用最明显，当
水位从−30 cm 增加到 30 cm，NPP 从+30%减少到
−20%，而当温度从−3 ℃增加到+3 ℃时，NPP 从
−20%增加到+17%。（4）SOC 与水位呈显著负相
关关系，2019 年水位降低 30 cm 时，SOC 含量可增
加到 60%（图 3）。 

图 4 在探究 5 种环境变量对 4 种输出因子的影
响程度发现，（1）2018 年温度的变化对土壤呼吸
的影响最大，当温度增加或减少 3 ℃时，Rs 同步增
加或减少 16%，然而这一结果仅存在于短期增温，

 
图 3  NEE、NPP、Rs 和 SOC 对相对于基础值的空气温度、土壤有机碳含量、氮沉降系数和降雨变化的响应 

Fig. 3  Response of biomass, NEE, NPP, Rs and SOC to changes in air temperature, water table, nitrogen deposition coefficient and rainfall relative to baseline 
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土壤呼吸对长期增温的响应无统一规律，温度变化
对碳交换过程的其他物质影响不明显。（2）降雨量
是水位变化的主导因素之一，降雨增加对 Rs和土壤
有机碳年变化（dSOC）有一定的促进作用，然而水位
与 Rs存在明显的负相关关系，当水位降低 30 cm 时，
Rs 和 dSOC 分别提升约 30%和 60%。（3）不同浓度
的氮沉降对 4 种物质均有较低的促进作用，而土壤
有机碳含量的影响作用不明显。2018 年和 2019 年
敏感度分析结果有一定差异，两年间其他条件不变
仅温度、降雨和水位不同，说明 3 种因素对输出因
子存在共同作用。 

2.4  水位变化对滨海湿地未来碳动态变化的长期
影响 

本研究以 2017—2019 年的气候及土壤数据作
为情景基础，依据来自 CMIP5 中低端的 RCP4.5 情
景（2100 年时温室气体浓度对应的辐射强迫为 4.5 

W·m−2）的气候模型 CanESM2 描述的气候变化预
测，选取其中的逐日平均温度和降水资料，对未来
2020—2100 年黄河三角洲滨海湿地生态系统碳动
态变化进行模拟。DNDC 模型把 dSOC 作为土壤 CO2

净交换量，模型中 dSOC 是指系统碳投入（秸秆碳、
有机肥碳、凋落物等）和碳输出（主要是土壤异养
呼吸）之间的平衡。通过图 5 可知，在未来气候条
件下，自然水位的 NEE、GPP 和生态系统呼吸（RE）

呈增加趋势，而 dSOC 呈下降趋势。长期地表淹水
10 cm（Above-10，以下简称 A10）和地下水 20 cm

（Below-20，以下简称 B20）处理下 NEE 均表现为
大幅降低再逐渐提升。两种处理对碳动态变化的影
响差异主要体现在 GPP，A10 的 GPP 随年份增长由
短期增加趋于平稳，而 B20 的 GPP 呈波动上升趋
势；3 种处理下 RE 和 dSOC 呈现相反的规律，RE 随
年份波动上升，dSOC 则波动下降，表明未来气候条
件下滨海湿地碳储量的增长率随时间推移可能会
有所降低，且淹水环境下 dSOC 的下降速率更快。 

 
3  讨论 
3.1  水位变化对滨海湿地 CO2 交换的影响 

本研究结果表明，地表 10 cm 水位相比地下 20 cm

对水位滨海湿地 CO2 交换有促进作用，而地下水位
显著抑制了 CO2 交换。这可能是因为，地表水处理
形成持续淹水的厌氧环境，地下水处理则提供了相
对缺水的环境。有研究表明水位高低是在垂直方向
上改变 CO2 产生、扩散和排放的重要因素

（Rasmussen et al.，2018）。从土壤呼吸来看，当水
位长期低于土壤表面时，CO2 作为有氧呼吸的副产
品，土壤 CO2 释放与水位高度呈负相关，地下水位
越低，碳排放通量越大，即水位降低会比饱和的土
壤释放更多的 CO2（Van Grinsven et al.，2017；

 
图 4  NEE、NPP、Rs 和 SOC 对环境变量的敏感度分析 

Fig. 4  Sensitivity analysis of biomass, NEE, NPP, Rs and SOC under changes in air temperature, SOC, nitrogen deposition coefficient  

and rainfall relative to baseline condition 
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Yamochi et al.，2017；Hoyos-Santillan et al.，2019；
Toczydlowski et al.，2020；Zhao et al.，2020c）。
而淹水形成的厌氧环境下，好氧微生物的活性受到
限制，导致碳矿化和分解速率降低（McNicol et al.，
2014），使土壤呼吸受到抑制；但同时相对于未淹
水的厌氧土壤，淹水可能促进有机矿物复合物的失
稳，导致土壤的分解、可溶性成分的溶解，增加土
壤溶液中可溶性有机碳的有效性（Kirk et al.，2003；
De-Campos et al.，2009；Yang et al.，2017），进而
促进土壤呼吸。也有研究发现，淹水对凋落物分解
速率的影响存在从正到负再到中性的关系（Halupa 

et al.，1995；Fonseca et al.，2016），主要通过改变
环境变量如养分供应、盐分或植被的相互作用以影
响微生物的分解（Janousek et al.，2017；Zhai et al.，
2020）。 

从植物来看，在一定范围内的水位提高还可以
通过改变生长季期间植物根冠比、叶面积指数、植
物高度甚至群落结构等，促进 CO2 吸收，提高生产
力（仝川等，2011；徐金英等，2016；Yang et al.，
2018；贺文君等，2018；Zhao et al.，2020a）。但
也有研究发现由于在较高水位条件下气体扩散速
率和氧溶解度低，较低水位则可能形成一定程度的
干旱胁迫，两种环境均会对湿地植物产生生理胁
迫，这取决于一个物种对水的耐受能力（Ren et al.，
2020）。在本研究中，不同水位处理下的样地植被

群落有较大差异，A10 处理的主要优势植被为芦苇，
B20 处理和对照处理对应优势植被类型为芦苇和盐
地碱蓬，比例有所差异，地下水组的芦苇约占 16%，
盐地碱蓬占 84%；对照组的芦苇约占 84%，盐地碱
蓬约占 16%。对照组相对于地下水位处理芦苇比例
更高，两种植被在生理生化特征上存在较大差异，
芦苇的光合和呼吸作用明显强于盐地碱蓬。因此，
本试验中地表水位处理仅促进生态系统 CO2 交换，
而与对照组无显著差异，可能是因为植被群落的差
异，导致总初级生产力和生态系统呼吸对水位变化
的响应不对等，而形成了较弱的净生态系统 CO2 汇
强度。造成植被群落差异的可能是：（1）芦苇为
湿生植物，生长需水量较大，而地下水位的环境更
适宜于盐地碱蓬等低矮盐生植物的生长；（2）淹
水环境还可缓解滨海湿地面临的土壤盐碱化的问
题，减轻植物盐胁迫作用，因此地表水位处理对植
物生长更有利，导致其最终对应的 NEE 负值更大。
而对照组的 NEE 负值高于地下水位主要是因为研
究地点位于黄河三角洲，近海而地势低，地下水位
本身较浅，因此在降雨量较大的湿润期（7—9 月）
土壤容易达到饱和状态，甚至形成淹水环境，相较
于地下水位处理增加了从淹水到非淹水的过程，降
低土壤CO2排放通量的同时也减轻了滨海湿地植物
的盐胁迫（李敬等，2019）。此外，有研究表明，
当保持地表水位大于 40 cm 的时间超过 9 个月，生

 
图 5  2020—2100 年滨海湿地生态系统碳动态变化的模拟 

Fig. 5  Simulation of carbon flux in coastal wetland ecosystems from 2020 to 2100 
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态系统将从碳汇或中性转变为碳源，因此由气候变
化引起的淹没，在未来可能会削弱湿地生态系统
CO2 碳汇功能，从而对气候变化形成正向反馈（Zhao 

et al.，2019）。 

3.2  模型不确定性分析 
本研究对基于过程的 DNDC 模型进行了局部

参数化、校准和评估，模拟值与实测值在多个时间
尺度上具有良好的一致性，最终结果 R2 为 0.68—
0.77，k 为 0.69—0.76，这表明 DNDC 模型具有潜
在的预测水位变化影响滨海湿地 CO2 交换的能力，
并定量模拟碳收支组成对不同环境因素的响应。然
而，模拟结果与现场测量的结果之间也存在一些差
异，对 NEE 达到最大值所处时段的捕捉存在偏差，
可能存在的原因是，观测数据是瞬时通量，测量时
间通常是 08:00—12:00 之间，而模拟值是日均值，
掩盖了日动态中瞬时测量所包含的 NEE 波动。其
次，植物生长对土壤碳和水动态过程的影响显著

（Zhang et al.，2016）。在植物生长旺盛的阶段，植
物自养呼吸占主导地位，此时具有较强的光合作用
和净碳固存能力；而在植物衰老阶段，土壤异养呼
吸占主导地位，生态系统表现为碳源，此时土壤异
养呼吸对总体碳排放的贡献更大。这些变化表明，
碳动态与冠层生长和每个特定生长阶段的环境条
件密切相关（Hao et al.，2011）。因此最大值偏差
的出现可能是由于试验样点的植被在生长早期（非
仲夏）就达到了最高的植物活性（Yu et al.，2020），
而 DNDC 模型对植物生理特性无法做到精确捕捉。 

差异还可能源于输入气候数据或模型参数的
质量和准确性。在 DNDC 模型中，NEE 受 NPP 和
HR 的直接作用，气温和水位则通过控制土壤温度、
NPP、HR 等对 NEE 产生影响（Deng et al.，2015）。
而输入误差又包括输入信息或测量误差，例如气
象、土壤和管理措施，这可能导致模型模拟结果存
在较大不确定性（Hastings et al.，2010；Kang et al.，
2018），因为每个输入参数都会以不同方式影响 CO2

交换过程（图 3—4）。同时，碳交换的观测以及水
位数据的准确性也是模型模拟结果被高估或低估
的主要原因。另一方面，偏差的存在还可归因于模
型的简化和过程的缺失，即提供了正确的输入和参
数估计，模型也无法模拟给定的过程或对实际复杂
的过程进行过分简化的描述（Hastings et al.，2010）。
通过大量的实验数据和验证测试，可以完善或解决
模型的理论基础、算法或模型结构中嵌入的缺陷（Li 

et al.，1994）。但是，即使模型得到了充分的优化
和验证，如果模型的输入信息不足或不准确，模拟
结果仍然会产生很大的不确定性（Kang et al.，
2014）。 

4  结论 
本文通过水位控制试验，分析水位变化对滨海

湿地净生态系统 CO2 交换的影响，并验证 DNDC 模
型对模拟预测滨海湿地生态系统碳交换的适用性。
结果表明：（1）生长季滨海湿地生态系统 CO2 交换
过程中受土壤-植物系统的共同控制，在不同水位
下，地表 10 cm 水位处理促进 CO2 吸收，地下 20 cm

水位则抑制 CO2 吸收；（2）经过校准和验证的 DNDC

模型可以准确模拟水位变化对黄河三角洲湿地 NEE

的影响。敏感性分析结果表明，相比于净初级生产
力和净生态系统 CO2 交换，土壤呼吸和土壤有机碳
对环境变量更为敏感，水位和气温是影响生态系统
碳交换的主要影响因子。（3）未来 2020—2100 年
气候情境下，滨海湿地 NEE 在自然水位下表现为负
值缓慢减少，水位改变则会显著影响湿地 NEE，再
随时间趋于平缓。表明在未来气候条件下，滨海湿
地对稳定的水位变化可能有一定的适应性。同时，
DNDC 模型还需进一步改进有关水位和植被的模
块，可帮助更精确地预测在与气候变化相关的不同
水文条件下滨海湿地生态系统碳源汇的变化。 
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Abstract: Water level is an essential driving factor affecting the blue carbon function of coastal wetland ecosystems. Climate change 

(such as seas level rise and extreme rainfall) have led to variation in water level, which may alter the carbon sink function of coastal 

wetlands. However, it is unclear how the ecosystem carbon exchange of coastal wetlands respond to changes in water level. To assess 

the effect of the water level on ecosystem CO2 exchange, a field manipulation experiment was conducted in a wetland in the Yellow 

River Delta. The experiment consisted of three water-level treatments, including natural water level (CK), 20 cm groundwater table 

(B20), and 10 cm water level above the soil surface (A10). In addition, the process-based model (denitrification-decomposition 

model, i.e. DNDC) was used to simulate and predict changes in ecosystem carbon exchange of the coastal wetland in the future. The 

results showed that there was a significant difference in net ecosystem CO2 exchange (NEE) among different water level treatments 

during the growing season. The CO2 absorption rates under high water level treatment were much higher than those under low water 

level treatment, and its maximum value reached 655 kg·hm−2 in vigorous growing season. The NEE dynamics of different water 

levels simulated by DNDC model were significantly related to field observation results (R2>0.6). According to the sensitivity test of 

DNDC model, daily temperature, rainfall and water level drove the variation of ecosystem carbon exchange. Water level significantly 

altered NEE mainly by changing soil respiration. Overall, the ecosystem carbon exchange of the wetland responded in different ways 

under the climate change scenarios. Therefore, future studies should focus on the improvement of hydrological modules and 

vegetation succession processes in DNDC to understand better the effect of hydrological processes on carbon exchange in coastal 

wetlands under climate change. This study can provide a reference for future development on predicting carbon sink function of 

coastal wetlands under changes in water level. 
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