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前 　 　言

离刘建康院士九十大寿的来临不足半年 ，我仓促地开始了本书的写作 ，几乎

是日以继夜 ，马不停蹄 ；虽勉强完稿 ，但深感粗糙和不足 ，恳请读者谅解 。我

１９８９年 ４月从日本筑波大学生物系获得博士学位 ，选择了师从刘建康院士进行

博士后研究 ，来到了中国科学院水生生物研究所淡水生态学研究室 ，当时潘金培

先生任所长 （后调任中国科学院南海海洋所所长） ，陈宜瑜先生任副所长 （后任

所长 、中国科学院副院长 ，现为国家自然科学基金委主任） ，梁彦龄先生任淡水

生态学研究室主任 ，刘建康先生是名誉所长 。我当时所在的研究组是中国科学院

东湖湖泊生态系统试验站 ，黄祥飞先生任站长 。

自从来到水生所后 ，我就开始在东湖岸边做围隔试验 ，同蓝藻水华打上了交

道 ，一晃就是十八个春秋 。刘建康先生对东湖水华的发生和消逝现象一直十分关

注 ，特别是极力推荐和支持利用鲢 、鳙控制蓝藻水华的非生物操纵理论所表现出

的坚定和执著令我十分敬佩 ，而且经常亲临围隔试验现场进行观察和指导 ，也给

予了我在这个领域继续研究的动力 。关于东湖蓝藻水华的消失原因 ，在 ２０ 世纪

８０年代初期就开始与水生所进行合作研究的日本京都大学的三浦泰藏教授 （已

故） 根据模型推测 ，主要是鲢 、鳙的牧食压力的增大所致 。我们的围隔试验证实

了三浦先生的推测 。 我的第一本书 枟鲢 、鳙与藻类水华控制枠 （科学出版社 ，

２００３年） 就是在刘建康先生和已故的沈韫芬院士的建议下成稿的 。由于社会公

众对利用鲢 、鳙控制有毒蓝藻的水产品安全问题十分关注 ，促使我们研究组于

２００３年开始研究蓝藻毒素在水生动物体内的累积与迁移规律 ，先后获得中国科

学院知识创新工程方向性项目及国家自然科学基金重点基金的资助 ，这是第二本

书 枟水生动物体内的微囊藻毒素及其对人类健康的潜在威胁枠 （科学出版社 ，

２００６年） 出版的缘由 。为了庆祝刘建康院士的九十寿辰促成了本书的撰写 。可

以说 ，这三本书都与刘建康院士有缘 。

本书共分为九章 ，第一章主要是从地球进化的历史角度来分析蓝藻对地球生

命系统的贡献 ；第二章简要说明人类活动的历史过程对水体富营养化和藻类水华

发生的影响 ；从第三章到第六章主要是从生源要素 （特别是磷） 的地球化学的角

度分析国际上流行的用于解释蓝藻水华发生机制的 N／P比学说 ，这里涉及植物

的光合作用与 pH之间的关系 ，沉积物中磷的形态与释放及其控制因子等 ；第七

章分析水体中两个主要的初级生产者 ———蓝藻和水生高等植物之间的相生相克关

系 ；第八章介绍鱼类与蓝藻水华的关系 ，重点介绍利用鲢 、鳙控制有毒蓝藻水华

的生理生态学研究 ；最后一章 ———第九章综述蓝藻水华的成因 。

　 · i · 　



其实 ，蓝藻水华问题仍然是一个世界性难题 ，迄今仍然无法准确预测 ，也未

找到有效的根治办法 （或许有 ，但治理成本让人无法接受） 。本书并不是给出了

一个解决的办法 ，而是从进化 、地球化学和生态学的角度综合探讨蓝藻水华的发

生机制 ，旨在为未来更深入的理论和技术研究提供基础 。

以下几个方面提供了我撰写本书的知识背景 。首先 ，我要感谢陈宜瑜院士在

地学知识方面给我的启蒙和深刻影响 ，我多次提到陈院士当初对我说的话 ，十年

后才明白 ，地学知识对现代生命科学和环境科学十分重要 ，它能使认知在时间和

空间的尺度上扩展 。虽然我在这个领域还是个门外汉 ，但它已给了我足够多的帮

助 。在陈宜瑜院士任中国科学院副院长期间 ，在资源环境局和生物局领导的大力

支持下 ，我有幸与中国科学院南京地理与湖泊研究所的秦伯强研究员一道主持中

国科学院知识创新重大工程项目 “长江中下游地区湖泊富营养化的发生机制与控

制对策研究” ，使我能从南京地理与湖泊研究所的许多专家 （如王苏民先生 、陈

伟民先生 、秦伯强研究员 、范成新研究员 、杨向东研究员 、杨桂山研究员 、沈吉

研究员 、刘正文研究员 、李世杰研究员 、薛滨研究员 、胡维平研究员 、姜加虎研

究员等） 以及中国科学院生态环境研究中心的一些专家 （如尹澄清研究员 、王子

健研究员 、黄清辉博士等） 身上学到了很多关于古湖沼 、湖泊物理 、湖泊地球化

学 、湖泊地理等方面的知识 。从水生所的许多老一辈的科学家 （如梁彦龄先生 、

黄祥飞先生 、曹文宣院士 、朱作言院士 、已故的沈韫芬院士等） 、同年代的科学

家 （如倪乐意研究员 、吴振斌研究员 、常剑波研究员 、何舜平研究员 、陈毅锋研

究员 、宋立荣研究员 、李钟杰研究员 、余育和研究员 、解绶启研究员 、王洪铸研

究员 、蔡庆华研究员 、桂建芳研究员 、王丁研究员 、聂品研究员 、胡征宇研究

员 、徐旭东研究员等） 以及我的学生身上 ，我学到了生命科学相关领域的系统知

识 。我还要感谢杭州市环境保护科学研究院的虞左明高级工程师提供的钱塘江蓝

藻的显微图片和蓝藻水华照片 。

感谢华中农业大学的李忠云书记和张端品校长给予我机会兼任华中农业大学

水产学院院长 ，使我有新的机会拓展自己的学术空间 ，在水环境和水产学科之间

思考新的问题 ，寻求新的平衡点 。

最后 ，我要感谢东湖生态站的同行 （倪乐意研究员 、徐军博士 、陈隽博士 、

过龙根博士和曹特博士） 以及华中农业大学水产学院的陈胜书记等为我分担了很

多日常事务 ，使我在这段时间内能专心写作 。感谢我的几位学生 （张敏 、杨洪 、

邓道贵和过龙根） 提供未发表的数据 。我的很多学生也参与了论文的校对 ，在此

一并致谢 。

谢 　平
２００７年 ５月 １日于武汉
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第一章 　蓝 藻 概 述

蓝藻 （或蓝细菌 cyanobacteria） 是地球上最早出现的光合自养生物 ，它们利

用水作为电子供体 ，利用太阳光能将 CO２还原成有机碳化合物 ，并释放出自由

氧 。蓝藻也曾被称为绿氧菌 （chloroxybacteria） 、蓝绿藻 （blue唱green algae） 、蓝
绿细菌 （blue唱green bacteria） 和蓝藻植物 （cyanophyte） 等 。蓝藻能生存于一些

极端环境 ，譬如大多数蓝藻都是好氧的光合自养生物 （aerobic photoautotro唱
phs） ，但是在自然界中 ，一些蓝藻也能在完全黑暗的环境中长期存活 ，某些蓝

藻还有进行异氧生长的独特能力 （Fay １９６５） 。蓝藻的主要生境为淡水和海洋 ，

它们能在咸水 、咸淡水 、淡水 、冰冷或沸腾的泉水 ，以及其他微藻无法生存的环

境中繁衍 ，譬如蓝藻常常是在岩石的裸露面和土壤中建立种群的先锋物种 ，它们

通过一些特殊的机制 ［如吸收紫外线辐射的外鞘色素 （sheath pigment ）］ 增加
其在相对暴露的陆地环境中的适应性 （Mur et al ．１９９９） ，蓝藻具有在贫瘠的基

质 （如火山灰 、沙漠 、岩石） 上生存的卓越能力 （Dor and Danin １９９６） 。蓝藻能
与其他动植物 （如真菌 、苔藓 、羊齿类 、裸子植物 、被子植物等） 形成共生关

系 ，而内共生 （endosymbiosis） 被认为是真核生物叶绿体和线粒体的起源 （Rai
１９９０ ，Douglas １９９４） 。蓝藻还是唯一可以进行生物固氮的藻类 。

蓝藻对人类的有益和有害作用都很显著 。它们是重要的初级生产者 ，并具有

高营养价值 。固氮蓝藻在维持全球土壤和水体肥力方面起着十分重要的作用

（Rai １９９０） 。蓝藻在未来的食物生产和太阳能转化方面具有潜在的应用价值 。但

是 ，当湖泊 、河流或水库 （特别是作为饮用水源地） 中蓝藻大量繁殖而形成水华

时 ，给人类带来很大危害 ，这主要是因为一些产毒蓝藻的大量繁殖 ，如固氮的鱼

腥藻 （A nabaena） 、 束丝藻 （A phanizomenon） 、 拟柱胞藻 （Clindrospermop唱
sis） 、胶刺藻 （Gloeotrichia） 和节球藻 （Nodularia） ；非固氮的微囊藻 （Micro唱
cystis） 、颤藻 （Oscillatoria） 和鞘丝藻 （L yngbya） 等 （Paerl et al ．２００１） 。一
些毒素 ［如微囊藻毒素 （microcystin）］ 通过饮用水 （WHO １９９８ ，Chorus and
Bartram １９９９ ，Carmichael et al ．２００１） 或被毒素污染的水产品进入人体 ，严重

危害人类健康 （Chen and Xie ２００５a ，b ，Chen et al ．２００５ ，Xie et al ．２００５ ，谢平

２００６） 。

为何在一些水体 （特别是富营养型水体） 中少数蓝藻一统天下 ，形成大量的

表面水华 ？迄今为止 ，仍然难以给出一个确切的答案 。由于任何现存的生物物种

都会或多或少地留下历史的印迹 （有些甚至在个体发育中） ，因此 ，对蓝藻在进

化历史上的一些遗留特性的了解也许可为现生蓝藻的生态学行为提供认识基础 。
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一 、蓝藻细胞的一般特征

１畅 蓝藻细胞的结构特征

根据生物的细胞结构 ，生物界被分为两大类群 ：原核生物 （prokaryote） 和
真核生物 （eukaryote） 。蓝藻 、细菌 、 古细菌 、 放线菌 、立克次氏体 、螺旋体 、

支原体和衣原体等都属于原核生物 。原核生物的细胞结构要比真核生物的细胞结

构简单得多 ：核质与细胞质之间无核膜因而无成形的细胞核 ；细胞质内仅有核糖

体而没有线粒体 、高尔基体 、内质网 、溶酶体等细胞器 ；细胞内的单位膜系统除

蓝细菌有类囊体外 ，一般都由细胞膜内褶而成 ，蓝细菌在类囊体内进行光合作

用 ，其他光合细菌在细胞膜内褶的膜系统上进行光合作用 ；化能营养细菌则在细

胞膜系统上进行能量代谢 。

作为原核生物的蓝藻缺乏膜结构细胞器 （membrane唱bound organelle） ，即

没有真正的细胞核 、叶绿体或线粒体 ，但是它们的营养 、放氧光合作用 （oxy唱
gen唱evolving photosynthesis） 模式却与有核或真核藻类以及高等植物类似 （Fay
１９８３） ，因此被认为是最简单的植物 。蓝藻细胞遗传信息载体与其他原核细胞的遗

传信息载体一样 ，是一个环状 DNA分子 ，遗传信息量很大 ，可与高等植物相比 。

２畅 蓝藻的分类与系统学

早在 １８７４年 ， Sachs 以细胞的光合色素为主要特征建立了蓝藻纲 （Cano唱
phyceae） ，１８７９年 ，Cohn建立了裂殖植物门 （Schizophyta） ，所根据的特征是

这类生物都是以二分裂 （binary fission） 为主要生殖方式 ，实际上这个门包括了

细菌 （bacteria） 、蓝藻 （cyanophyte） 和酵母 （yeast） ； １９５７ 年 ，Dougherty 将
生物分为原核生物和真核生物 ，至 １９６１ ～ １９６２年才弄清蓝藻的细胞学特征 ，确

认它是原核生物 ，它的结构与细菌完全一致 ，因此把它作为细菌看待 （Stanier
et al ．１９６２） 。 １９７４年 ，在权威的 枟伯杰氏细菌鉴定手册枠 （Buchanan and Gib唱
bons １９７４） 中正式列出了原核生物界 （Kindom Prokaryota） ，其中包括了蓝细

菌门 （Division Cyanobacteria） 和细菌门 （Division Bacteria） （毕列爵 １９９０） 。

但是 ，蓝藻一向是作为植物的一个类群来对待的 ，以 枟国际植物命名法规枠 为依

据命名 ，即使用典型的植物分类学方法 ，用形态学特征作为基础 。而这种以形态

学为主的分类方法用于细菌分类几乎是毫无可能的 ，但用细胞化学和生物化学却

被证明是行之有效的 。因此 ，有学者认为 ， “蓝藻” 既不是典型的细菌也不是典

型的藻类 ，实际上是细菌和绿色植物之间的连接者 （Fay １９８３） 。
现在已鉴定的蓝藻约有 ２０００种 （Graham and Wilcox ２０００） 。蓝藻被归为藻

类的蓝藻门 （Cyanophyta） ，本门仅有 １纲 ———蓝藻纲 （Cyanophyceae） 。蓝藻纲
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包括 ４个目 ：色球藻目 （Chroococcales） ［图 １唱１ （A）］ 、颤藻目 （Oscillatoria唱
les） ［图 １唱１ （B）］ 、念珠藻目 （Nostocales） （图 １唱２） 和真枝藻目 （Stigonema唱
tales） ，后三个目的藻类细胞彼此相连形成丝状群体 ，念珠藻目和真枝藻目形成

厚壁孢子 （akinete） 或异型胞 （heterocysts） （胡鸿均和魏印心 ２００６） 。厚壁孢

子被认为是一种休眠细胞 ，而异型胞与固氮有关 ，只有产生异型胞的蓝藻才产生

厚壁孢子 （Graham and Wilcox ２０００） 。

图 １唱１ 　采自浙江钱塘江的水华蓝藻显微图片 ：微囊藻（A）和颤藻（B）（图片由虞左明博士提供）

Fig畅 １唱１ 　 Microscopic photo of bloom唱forming cyanobacteria from Qiantang River in Zhejiang
　 Province ：Microcystis （A） and Oscillatoria （B） （Photo by Dr ．Zuoming Yu）

图 １唱２ 　鱼腥藻图片 （图片由 Dr畅 Hans Paerl提供）

Fig畅 １唱２ 　 Photo of A nabaena （Photo by Dr畅 Hans Paerl）
分子系统学研究的发展使比较蓝藻和其他原核生物和真核生物的 DNA 序列

成为可能 。分子系统学的证据表明 ，蓝藻属于真细菌的一类 。通过对 ６０多种不

同细菌的 １６S rRNA 序列的研究而构建的宇宙生命进化树如图 １唱３所示 ，而一群
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序列奇异的细菌 ———甲烷细菌可能是地球上最古老的生命 ，与细菌在同一进化分

支上 （Woese １９８７） 。

图 １唱３ 　无根生命进化树 ，显示两个主要细胞生物类群 ———原核生物和真核生物之间
　 的进化距离 （引自 Woese １９８７）Fig畅 １唱３ 　 An unrooted tree showing the evolutional distance between the two major
　 　groups of celluar organisms － prokaryote and eukaryote （Cited from Woese １９８７）

图 １唱４ 　根据 １６S rRNA基因序列构建的系统树 （引自 Olsen et al ．１９９４）Fig畅 １唱４ 　 A phylogenetic tree inferred from １６S rRNA gene sequences
（Cited from Olsen et al ．１９９４）
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通过对 １６S rRNA 基因序列的分析表明 ，蓝藻是 １１个真细菌进化分支 （eu唱
bacterial clade） 上的一员 （图 １唱４） ，这也解释了为何蓝藻和其他细菌在细胞结

构和生理特性上有许多相似之处 （Graham and Wilcox ２０００） 。
根据 １６S rRNA 序列以及依赖于 DNA 的 RNA 聚合酶 （DNA唱dependent

RNA polymerase） （rpoC） 基因树的结果 ，同时有叶绿素 a和 b的原绿藻并不是
紧密相关 ，没有与其他蓝藻分开 ；而所有形成异型胞 （和厚壁孢子） 的蓝藻聚在

一个分支上 ，表明它们起源于共同的祖先 ，同时它们在蓝藻的分化中相对较晚 ，

与化石证据也吻合 （Wilmotte １９９４ ，Palenik and Swif t １９９６） 。
蓝藻属于一种光能自养原核生物 。 原核的光能自养生物分为三类 ：紫细菌

（purple bacteria） 、绿细菌 （green bacteria） 和蓝细菌 。蓝细菌进行产氧光合作

用 （oxygenic photosynthesis） ，而紫细菌和绿细菌进行不产氧光合作用 （anoxy唱
genic photosynthesis） 。蓝藻以水作为电子供体 ，而紫细菌和绿细菌则是用一些

还原态的分子 （如硫化氢 、硫 、氢和有机物） 作为电子供体 （刘志恒 ２００２） 。

图 １唱５ 　初级内共生过程的示意图 ：一个自由生活的细菌被一个吞噬性真核细胞摄

　 入 ，最终转化成一个细胞器 （引自 Graham and Wilcox ２０００）
Fig畅 １唱５ 　 A diagrammatic representation of the process of primary endosymbiosis ，in
which a free唱living bacterium is incorporated into a phagotrophic eukaryotic cell and
　 　eventually transformed into an organelle （Cited from Graham and Wilcox ２０００）

３畅 蓝藻与真核藻类进化

根据化石和分子生物学证据推测 ，最早的原核生物可追溯至 ３５亿年前 ，大

约 ２０多亿年前 ，才出现最早的真核生物 （Knoll １９９２） 。从进化上看 ，蓝藻是细

菌和高等植物之间的纽带 ，如真核藻类和植物的叶绿体 （chloroplast） 就起源于
蓝藻 （Graham and Wilcox ２０００） 。近年 ，流行用内共生理论解释藻类的起源
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图 １唱６ 　真核藻类进化的基本途径 。蓝藻和宿主的初级共生导致了绿藻和红藻的产
生 ，沿着绿藻进化路线 ，通过次级共生演化出藻类的 “绿” 线 ，其中的一个分支就
是所有高等植物的祖先 ；沿着红线与各种宿主细胞的次级共生演化出所有的杂色藻
　 类 ，包括硅藻 、隐藻和定鞭藻 （引自 Delwiche ２０００）Fig畅 １唱６ 　 The basic pathway leading the evolution of eukaryotic algae ．The primarysymbiosis of a cyanobacterium with an apoplastidic host gave rise to both Chlorophytealgae and red algae ．The Chlorophyte line ，through secondary symbioses ，gave rise tothe “green” line of algae ，one division of which was the predecessor of all higher plants ．Secondary symbioses in the red line with various host cells gave rise to all the chromo唱phytes ，including diatoms ，cryptophytes and haptophytes （Cited from Delwiche ２０００）
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（Van Den Hoek et al ．１９９５ ，Graham and Wilcox ２０００ ， Palmer ２００３ ，胡鸿均和

魏印心 ２００６） 。具有线粒体和过氧化物酶体的需氧吞噬原生生物 （aerobic phago唱
cytic protozoan） 摄取蓝藻 ，由于某种原因 ，蓝藻细胞未被消化而被保留在宿主

细胞原生质体内成为内共生 ，称为初级内共生 （primary endosymbiosis ）
（图 １唱５） 。内共生的蓝藻细胞壁逐渐退化 ，质膜成为质体被膜的内膜 ，而宿主的

食物小泡 （food vesicle） 膜成为质体被膜的外膜 ，这样形成的双层被膜质体衍生

出绿藻 、红藻和灰藻 ，因此 ，这三类藻类是初级内共生的产物 （图 １唱６） 。而所

谓次级内共生 （secondary endosymbiosis） 是指吞噬原生生物将真核微藻摄入细
胞内形成的共生现象 。真核藻类的内共生起源得到超微结构 、分子生物学和古生

物学研究的支持 。

二 、地球生命系统起源与蓝藻作为最古老的
光合自氧者的证据

１畅 岩石圈和生物圈的元素组成特点

太阳系是由 ５０亿年前的原始星云凝聚而成 ，根据光谱分析测得的太阳化学

组成表明 ，最丰富的元素是 H ，其次是 He ，按质量百分比 ，二者之和为 ９８畅４％

（表 １唱１） 。由于太阳系是由同一的原始星云形成 ，地球形成初期和现在宇宙空间

的气体应该一致 ，因此推测地球形成初期应该也是一个以 H 、 He为主体 ，以 H
的化合物为次要成分的还原大气 ；而地球是迄今已知的唯一具有生命 （特别重要

的是具有绿色光合作用植物） 的星球 ，以具有富含氧气的大气系统为特征 。地球

的水圈是次生的 ，它的来源主要是岩浆内部的结晶水通过火山作用喷出地面聚集

而成 ，据推测 ，至少在 ３８亿年前就应该有水 ，那时的海洋实际上是一些浅水盆 ，

到 ３５亿年前时 ，水量已经增多 ，海水加深 （康育义 １９９７） 。

表 1唱1 　太阳外部化学元素的相对丰度
Table 1唱1 　 The relative abundance of elements in the outer space of the sun

元素
Elements

相对丰度 Relative abundance／％
按原子数目
In atomic
number

按质量
In mass

质量百分比
％ in mass

元素
Elements

相对丰度 Relative abundance ／％

按原子数目
In atomic
number

按质量
In mass

质量百分比
％ in mass

H ２８ ０００ 儍２８００ M７８ 乙热畅 ４５ Si １ D:畅 ００ ２８ 倐０  �畅 ０７８

He １７８０ a７１２０ M１９ 乙热畅 ９５ Mg ０ D:畅 ８５ ２０ YO畅 ７ ０  �畅 ０５８

O １６   畅 ６ ２６５   畅 ６ ０ 揪创畅 ７４ Fe ０ D:畅 ８０ ４４ YO畅 ７ ０  �畅 １２５

C １０   畅 ０ １２０ 8０ ┅煙畅 ３３６ S ０ D:畅 ４０ １４ YO畅 ７ ０  �畅 ０４１

N ２ �痧畅 ４ ３３ �耨畅 ６ ０ ┅煙畅 ０９４ P ０ D:畅 ０７ ２ 0&畅 １７ ０  �畅 ００７

Ne ２ �痧畅 １ ４２ $０ ┅煙畅 １１７

　 　 （引自戴文赛 １９７７） （Cited f rom Dai １９７７）
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从现在地球系统的元素组成来看 ，岩石圈中含量最多的 ８ 种元素 （O 、 Si 、
Al 、 Fe 、 Ca 、 Mg 、 Na 、 K） 占整个坚硬地壳质量的 ９９％ 以上 ；大气中的氮气和

氧气占总体积的 ９９％ 以上 ，水圈以 O 、 H 、 Cl 、 Na 、 Mg 、 S 占的比重最大 ；生

物圈中富含 O 、 C 、 H 、 N 、 P 、 S 、 Ca 、 K 等元素 ，因此 ，生物广泛地从环境中

摄取元素 ，但其摄取与吸收具有选择性 （表 １唱２） （许嘉琳 ２００４） 。

表 1唱2 　组成生物体和地壳的平均元素含量
Table 1唱2 　 Mean abundance of elements in organisms and the earth摧s crust

大量元素

Macroelement

相对含量

Relative abundance％
生物体

Organisms
地壳

Earth摧s crust

微量元素

Microelement

相对含量

Relative abundance％
生物体

Organisms
地壳

Earth摧s crust
O ６２ 苘４６ C9畅 ４ Mn 痕量 T race ０ 档ǐ畅 ０９５

C ２０ 苘０   畅 ０２ Fe 痕量 T race ５ 适览畅 ６３

H １０ 苘０   畅 ０２ Co 痕量 T race 痕量 T race
N ３ 乔痕量 T race Cu 痕量 T race 痕量 T race
P １ 灋敂畅 ５ ０  �畅 １０５ Zn 痕量 T race 痕量 T race
S １ 灋敂畅 ０ ０  �畅 ２０６ B 倡 痕量 T race 痕量 T race
K １ 灋敂畅 ５ ２   畅 ０９ Al 倡 痕量 T race ８ 适览畅 ２３

Cl ０ 灋敂畅 ５ ０  �畅 ０１３ V 倡 痕量 T race ０ 　棗畅 ０１３５

Na ０ 灋敂畅 ２ ２ .$畅 ６ Mo 倡 痕量 T race 痕量 T race
Ca ０ 灋敂畅 １ ４   畅 １５ I 倡 痕量 T race 痕量 T race
Mg ０ 灋敂畅 １ ２   畅 ３３ Si 倡 痕量 T race ２８ 篌殚畅 ２

倡 只存在于某些生物 Present only in certain organisms
（引自方精云 ２０００） （Cited f rom Fang ２０００）

２畅 地球生命系统的起源

（1） 生命的诞生
蓝藻是地球生命系统演化的产物 ，同时也强烈地影响着地球环境和地球生命

系统的演化 。太古宙早期的地球环境与今天截然不同 ：地壳刚刚形成 ，缺氧的还

原性大气圈逐渐向以 CO２为主的酸性大气圈过渡并伴随着 “温室效应” ；原始海

洋形成 ，深度为 １０００ ～ ２０００ m ，推测太古宙早期海水几乎是沸腾的 （ ＞ ８０ ℃ ） ；

地幔与地壳之间有较大规模的物质交换 ；海底水热喷出活动强烈 （海底喷气和水

热活动的强度至少 ５倍于现代的强度） ，并伴随大量的还原性气体和硫化物进入

海洋 ；海水是还原性的 ，含 H２ S 、 H２ 、 CH４ 、 NH ＋
４ 及各种金属离子 ，可能还含

有 HCN 、 HCHO及某些有机分子 ，它们来自水热喷口 。地球生命可能起源于海

底水热喷口附近的特殊环境 ，那里有化学进化所需的必要条件 ，因此 ，地球上最

早建立起来的生态系统可能是以化能自养的嗜热细菌为基本成员的 、分布于海底

水热环境的微生物生态系统 （张昀 １９９８） 。

事实上 ，生命最高上限温度的代表是超嗜热微生物和古生菌 ，它们在 ８０ ～

１１０ ℃生长最快 （曹军卫等 ２００４） 。在 “黑烟窗” （black smoker） 邻近区域 ，微
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生物 ，特别是初级生产的化能石生自养细菌 （chemolithoautotrophic） （如 Pe唱
lodictium ocultum） ，可能具有不低于 １０５ ～ １１０ ℃ 的最适生长温度 （Danson et
al ．１９９２） 。在大洋洋嵴上的水热喷口处的 ３ × １０

４ kPa压力和 ２５０ ℃的高温条件下

细菌仍然可以生存 （Baross and Deming １９８３） 。
蓝藻似乎在一定程度上遗留了嗜热细菌的特性 。例如 ，在超过 ５０ ℃的热泉

中生长的生物主要是细菌和蓝藻 （表 １唱３） ；在云南 ９０ ℃ 的沸泉中仍有数种蓝藻

［铅色聚球藻 （Synechococcus liv idus） 、极小集胞藻 （Synechocystis minuscula）］
生长 （邓新晏和许继红 　 １９９７） 。现在 ， “黑烟窗” 虽然缺乏生态学上的重要意

义 ，但却构成了地球上已知的唯一进行初级生产的化能自养系统 （Peschek and
Zoder ２００１） 。

表 1唱3 　嗜热蓝藻能忍受的最高温度
Table 1唱3 　 The highest temperatures that the thermophilic cyanobacteria can tolerate

种类 Species 温度 Temperature／ ℃ 文献 Reference
色球藻目 Chroococcales
　 　 色球藻 Chroococcus sp ． ８４ %Copeland １９３６ 3
　 　 铅色聚球藻 S ynechococcus liv idus ６８ %Brock １９７８ 亮

７４ %Ward and Castenholz ２０００ 种
９０ %邓新晏和许继红 １９９７ 7

　 　 细长聚球藻 S !畅 elongatus ７７ %Brock １９７８ 亮
　 　 较小聚球藻 S (畅 minerae ６０ %Brock １９７８ 亮
　 　 米纳瓦聚球藻 S s畅 minerv ae ６２ %Ward and Castenholz ２０００ 种

７０ %Castenholz １９６９ l
　 　 非凡聚球藻 S !畅 ex imius ８３ �蝌畅 ６ Castenholz １９６９ l
　 　 极小集胞藻 Synechocystis minuscula ９０ %邓新晏和许继红 １９９７ 7
　 　 水生聚胞藻 Synechocystis aquatilis ５０ %Brock １９７８ 亮
　 　 温泉隐球藻 A p hanocap sa thermalis ５５ %Brock １９７８ 亮
颤藻目 Osillatoriales
　 　 钻形颤藻 Osil lator ia terebri f o rmis ５３ %Brock １９７８ 亮

５５ %Ward and Castenholz ２０００ 种
７２ %邓新晏和许继红 １９９７ 7

　 　 细弱颤藻 O 苘畅 tenuis ５５ %郑维发和曾昭琪 １９９４ 7
　 　 两栖颤藻 O 苘畅 amp hibia ５７ %Brock １９７８ 亮
　 　 双点颤藻 O 照畅 geminata ５５ %Brock １９７８ 亮
　 　 欧坎颤藻 O 照畅 okenii ６０ %Brock １９７８ 亮
　 　 颗粒颤藻 O 照畅 amp higranulata 约 ５６ XWard and Castenholz ２０００ 种
　 　 螺旋藻 S p irulina sp ． ６０ %Brock １９７８ 亮
　 　 　 　 　 S 剟畅 laby rinthi f ormis ５１ %Ward and Castenholz ２０００ 种
　 　 层理席藻 Phormidium laminosa ６０ %Brock １９７８ 亮

约 ６２ XWard and Castenholz ２０００ 种
　 　 紫色席藻 P 刎畅 p ur p urasiles ４７ %Brock １９７８ 亮
　 　 温泉米丝藻 Symp loca thermalis ４７ %Brock １９７８ 亮
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续表

种类 Species 温度 Temperature／ ℃ 文献 Reference
宽球藻目 Pleurocapsales
　 　 宽球藻 Pleurocap sa sp ． ５４ %Brock １９７８ 亮
念珠藻目 Nostocales
　 　 眉藻 Calothrix sp ． ５４ %Brock １９７８ 亮

约 ５０ XWard and Castenholz ２０００ 种
真枝藻目 Stigonematales
　 　 层理鞭线藻 Mastigocladus laminosus ５８ %Ward and Castenholz ２０００ 种

６５ %Brock １９７８ 亮

分别来自古生物学 （paleontology ） 、地质学 （geology ） 和地球化学 （geo唱
chemistry） 的证据均表明地球表面的氧气含量是逐渐增加的 。从活细胞高度脆

弱和易被氧化的性质 ，如即使在现存的高度好氧的线粒体中呼吸的本质仍然是厌

氧的事实 ，以及地球生命可能起源自 “黑烟窗” 周围的化能营养的原初生产理论

来看 ，可能所有人都会认为活细胞 ［原生物 （eobiont） 或原始细胞 （protocell）］
进化的第一步必定是在缺乏自由氧和缺乏光照 ［包括那时的电离辐射 （ionizing
radiation）］ 的情况下开始的 （Peschek and Zoder ２００１） 。
（2） 生态系统的扩展
生命起源后 ，就开始生态系统的扩展 ，但是利用氢 、甲烷和硫化物等有限资

源的化能自养细菌不可能建立分布广泛的 、相对稳定的生态系统 ，更不可能形成

生物圈 。生态系统的第一次扩展是从深海底扩展到浅海底 ，类似于今日大洋底部

洋嵴上的水热活动的化能自养的嗜热微生物生态系统在太古宙早期可能已经存

在 ，那时的生命不大可能在受到强烈紫外线辐射的 、不稳定的陆地表面立足 。可

进行光合作用的原核生物 、蓝藻和光合细菌出现后 ，在浅海底建立了光合微生物

生态系统 （张昀 １９９８） 。

显然氧气最初来源于深海 （那里来自天空的毁灭性的电离辐射和短波的紫外

光无法到达） 的蓝藻 ，在它们被允许登陆 （即进入大气） 前 ，经历了长达 １２亿

年的溶解氧被巨量的还原剂 （亚铁 、硫等） （这些还原剂就溶解在蓝藻产氧的水

体中） 还原的纯化学过程 （Peschek and Zoder ２００１） 。即在漫长的岁月中 ，蓝藻

释放出来的 O２在强还原环境中很快被氧化作用消耗 ，大气仍然保持还原性 ，也

就是说光合作用的放 O２活动和强烈氧化的耗 O２活动并行存在了好多亿年 ，那时

海洋中普遍发生以下反应 ：

nCO２ ＋ nH２O hv
（CH２ O）n ＋ nO２ ↑

O２ ＋ ４FeO ２Fe２O３

Fe２ O３ ＋ FeO FeO · Fe２O３ ↓ （磁铁矿）

即光合作用产生的 O２很快被 Fe２ ＋ 氧化产生磁铁矿沉淀 ，导致地史上这一时期形
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成了世界范围的条带状磁铁矿沉积物 （康育义 １９９７） 。

大约在 ２６亿年前 ，海洋相对是贫营养的 。海洋中磷的平衡浓度可根据条带

铁形成 （banded iron formation） 来推测 。在海洋上层的亚铁被紫外线 （UV） 或
者其他氧化剂氧化生成三价铁沉淀 ，三价铁再与氢氧化物或磷结合 ，这一平衡反

应可用来推测生成沉淀时溶解性磷的浓度 ；基于这样的计算 ，那时游离磷的浓度

大约为 ０畅３ μmol／L ，而现在的海洋磷浓度大约是 ２畅３ μmol／L ；因此 ，即使有充

足固定的氮供给 ，那时低的磷浓度必定也是阻碍大气氧化的另一个重要原因 。当

然 ，冰期使海洋内部厌氧 ，促进与铁和其他阳离子结合的磷的释放 ，使海洋出现

超负荷的磷 （supercharged with phosphate） ，而这一时期固定态氮 （fixed nitro唱
gen） 必定成为限制初级生产的主要元素 （Falkow ski ２００２） 。这可能表明 ，蓝藻

在地质历史时期中经历着海洋中低浓度与高浓度磷之间的环境巨变 ，因此也可能

获得了对磷浓度宽幅变化的适应机制 。

除亚铁和硫外 ，氨可能也是氧化剂的一个潜在的电子阱 （electron sink） 。氮
的所有合成生物化学都起始于氨 ，虽然氮的氧化物是生物信号分子 （biological
signal molecule） ，但没有包括在合成过程中 （Falkow ski ２００２） 。岩石圈中固定
态无机氮是非常稀少的 。 在早期的大气或海洋中可能极少或没有固定态氮

（Kasting １９９３b） 。由于氨有一个紫外吸收截面 （UV cross唱section） ，而在大约

２２亿年前 ，太阳产生的紫外辐射又没有被氧或臭氧减弱 ，大气中产生的氨气应

该都被光解了 （Kasting １９９３a） ，因此 ，如果没有固定态氮的持续供给 ，早期地

球的生命将会受到强烈的阻碍 （Falkow ski １９９７） 。
固定态氮的稀少几乎确切地导致了早期生物氮固定的出现 ，而事实上 ，分子

氮固氮还原酶 （dinitrogen reductase） 是以铁硫簇基元 （iron唱sulfur cluster mo唱
tif） 作为辅基的严格的厌氧酶 ，序列分析表明所有现存的固氮酶均起源于共同的

祖先 ；在活的有机体内 ，该酶利用通过碳水化合物氧化产生的还原剂将氮气还原

为氨 ：

２N２ ＋ ４H ＋
＋ ３［CH２O］ ＋ ３H２O ４NH ＋

４ ＋ ３CO２

因此 ，固氮本质上是一个呼吸过程 。在氧出现以前 ，氨是生物催化氮循环的唯一

无机产物 ；深海可能积累了很多氨 ，可能是通过垂直涡流散布到真光层支撑着所

有光合作用 ；在几亿年的时间中 ，固氮可能被磷的供给所限制 ；在地球历史中 ，

这一时期可能是海洋中唯一出现磷而不是固定态氮限制初级生产力的时期 。氮循

环的进一步进化伴随着生物产氧 （Falkow ski ２００２） 。
氮源的氧化状态影响到固定的碳与释放的 O２的比值 ［即光合熵 （photosyn唱

thetic quotient）］。固氮受到可利用的铁含量和氧气浓度的影响 ，固氮的产物 ———氨

能被硝化细菌 （主要是好氧的） 氧化为硝态氮和亚硝态氮 。这一反应依赖于 O２

的浓度 （图 １唱７） ，半饱和常数 （half唱saturation constant） 约为 ２０ μmol／L ；在厌

氧条件下 ，氧化态氮可作为反硝化细菌呼吸作用的电子阱 ，产生氨和 N２ ，这一
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过程对 O２也是敏感的 ，产生抑制的半饱和常数约为 ５ μmol／L 。这样 ，三个主要

元素 ——— N 、 C和 O在生物学上通过以 O２为主要反馈的氧化还原反应联系在一

起 （Falkow ski ２００２） 。

图 １唱７ 　四种海洋蓝藻固氮与 O２之间的关系 （图由 Ilana Berman唱Frank提供）

注意 ，在 ２５％ O２浓度 ，固氮为 Michaelis 速率常数最大值的一半 。 O２与固氮之间的反馈潜在

　 地限制着地球大气中的 O２浓度

Fig畅 １唱７ 　 The relationship between O２ concentrations and nitrogen fixation in four
　 species of marine cyanobacteria （Figure courtesy of Ilana Berman唱Frank）
Note that at approximately ２５％ O２ ， the N ２ fixation is half the maximum Michaelis rate con唱
stant畅 T he feedback betw een O２ and N２ fixation potentially constrains O２ concentrations in the
　 earth摧s atmosphere

随着进行释氧光合作用的蓝藻的繁荣 ，到了大约 ２０亿年前 ，全球的大气圈

氧气逐渐积累并开始氧化 ，氧化的红色沉积物在世界各地同时代的地层中出现 ，

氧气累积的同时 ，大气圈外层的臭氧层也形成了 ，紫外辐射强度逐渐减弱 ，这时

海洋有光层和滨海 （潮间带） 也成为适合生物生存的地方 。因此发生了生态系统

的第二次扩展 ，海水表层的浮游生态系统和滨海底栖生态系统形成 （张昀

１９９８） 。

需要指出的是 ，尽管早期的地球缺氧 ，但是在现存的真核生物 、厌氧的原生

生物 （protist） ，甚至蠕虫 （worm） （仅仅反映在适应特殊的厌氧环境的过程中

呼吸的下降） 中 ，没有原初厌氧者 （primary anaerobe） ，而对许多现存的厌氧细

菌 ［特别是甲烷菌 （methanogen）］ 来说 ，自由氧仍然具有高度的不可逆毒性

（Morris １９７５ ，Balch et al ．１９７９ ，Cadenas １９８９ ，Wolfe １９９２） 。
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３畅 蓝藻作为最古老的光合自氧者的证据

地球和太阳系在 ４６畅５亿年前开始形成 ，地球表面在 ４０ 亿 ～ ３８ 亿年前才逐

渐固结成不稳定 、不连续的硬壳 ；稳定同位素分析表明 ，在 ３８亿年前 ，生物有

机合成已经出现 （Schidlow ski and Aharon １９９２ ，Schidlow ski １９９３） ；在澳大利

亚西部 Apex 玄武岩组存在的最古老的蓝藻化石已有 ３５ 亿年的历史 （Schopf
１９９３） 。

图 １唱８ 　澳大利亚西部 Apex 玄武岩
组 ３５亿年前的化石 ，与丝状蓝藻相

　 似 （引自 Schopf １９９３）
Fig畅 １唱８ 　 Filaments discovered in
the ３畅５ billion唱year唱old Apex Basalt
in Western Australia ，which resem唱
ble filamentous cyanobacteria （Cited
　 f rom Schopf １９９３）

Apex 化石包括了各种类型的多细胞丝状体
（图 １唱８） ，这些丝状体与某些现代蓝藻 （如 Oscil唱
latoria） ，以及一些现代非光合细菌类似 。通过

用统计学的方法对化石与现代丝状细菌 （倾向

于细长一些） 和蓝藻 （通常细胞较宽） 进行比

较发现 ，几种化石类型最可能就是蓝藻 。因此 ，

通过形态学相似性的比较可以认为 ，Apex 化石
可能代表了地球上最早的氧气制造者 （Schopf
１９９３） 。

在南非的斯瓦兹兰超群 （Swaziland Super唱
group） 和澳大利亚的瓦拉伍那群 （Warrawoo唱
na group） 的碳酸盐岩中发现有层状和柱状的
叠层石 （Stromatolites ） 。 叠层石 （图 １唱９） 是

蓝藻和其他微生物生命活动的产物 ，一般被视

为光合作用和光合微生物存在的可靠证据 ；瓦

拉伍那群沉积岩的同位素年龄为 ３５亿年 ，斯瓦

兹兰超群的年龄为 ３１ 亿 ～ ３３ 亿年（Aw ramik et
al ．１９８３ ，Aw ramik １９９１ ，Schopf １９８３ ，１９９３） 。

光合作用的地球化学记录也证实了地球上

的光合自养生物至少可以追溯到 ３５亿年前或更

早 （Schidlow ski and Aharon １９９２ ，Schidlow ski
１９９３） 。地壳中的碳元素主要以两种形式存在 ：

一种是氧化碳 （即碳酸盐碳） ；另一种是还原碳

（即有机碳） ，沉积岩中还原碳几乎都是生物生

成的有机碳 。全球沉积岩的有机碳平均含量为 ０畅５％ ～ ０畅６％ 。从 ３８亿年前形成

的格陵兰的伊苏阿 （Isua） 最古老的岩石到显生宙最新的沉积岩 ，有机碳含量在

０畅４％ ～ ０畅６％ 变动 ，如果承认岩石中的有机碳来源于生物的初级生产力 ，则可以

推断 ，地球上的生物固定碳的过程可能已有 ３８亿年的历史了 。

另一方面 ，所有自养生物在将无机碳转化成有机碳的过程中都会发生碳同位
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图 １唱９ 　在海滩上 （A） 和水下 （B） 的叠层石
（引自 Algae & Cyanobacteria ， http ：／／www ．botany ．hawaii ．edu／faculty／webb）

Fig畅 １唱９ 　 Stromatolites on the beach （A） and under water （B）
（Cited from Algae & Cyanobacteria ， http ：／／www ．botany ．hawaii ．edu／faculty／webb）

素的 “分馏” 现象 。碳主要有１２C 、１３C和１４C三种不同的同位素 ，前两者的丰度分

别为 ９８畅８％ 和 １畅１１％ ，而１４ C 具有放射性 ，但丰度很小 。在光合作用中 ，轻碳

（
１２C）相对于重碳 （

１３C） 容易富集 ，即１２C更多地进入有机碳化合物 ，而１３ C被留
在碳库中 ，进而沉淀为碳酸盐 。这种分馏主要是发生在光合作用中将 CO２转变为

羧基的酶促羧化反应中 ，其结果是生物有机碳库相对于无机碳库 （海水中可溶的

HCO －

３ 和大气中的 CO２等） 的１２C的富集 ，导致有机碳的 δ
１３ C偏向负值 。生物有

机碳与碳酸盐碳在进入沉积物和经历成岩作用后 ，同位素组成的改变不大 ，有机

碳 δ
１３C自 ３５亿年前到显生宙变化于 － ３００畅７ ‰ ～ － １０ ‰ ，这个数值非常接近现

代的光合作用固定 CO２过程中所产生的有机碳的 δ
１３ C值 。 ３８亿年龄的伊苏阿岩

石中的有机碳的 δ
１３C值略偏高 ，但仍然保持在 － １０ ‰以下 （张昀 １９９８） 。

三 、蓝藻对地球生物圈形成的关键作用以及光系统的进化

１畅 蓝藻的繁荣和衰落

蓝藻是在地球生物圈形成和发展过程中起关键性作用的生物类群 。 元古宙

（Proterozoic Eon） 的地质特色之一就是大规模的叠层石碳酸盐沉积 ，在世界各

地的元古宙碳酸盐中 ，到处可见主要由底栖的光合自养的微生物 （主要是蓝藻）

建造的叠层石生物礁 （图 １唱１０） ，且在这些叠层石中常常能找到蓝藻的遗体化

石 ，因而这一时期也被称作 “蓝藻时代” （张昀 １９８９） 。

元古宙早期 ，浮游生物还未大量出现 ，蓝藻主要占据浅海底生境 ，形成叠层

石或微生物席生态系统 （microbial mat ecosystem） ；元古宙中 、晚期 ，臭氧层形
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图 １唱１０ 　 地质时间中叠层石的相对

丰度 。叠层石的数量在前寒武纪期

间逐渐增加 ，在大约 ８亿年前达到最

大 ，然后快速地下降至现在的水平

　 （引自 Awramik １９８４）
Fig畅 １唱１０ 　 The relative abundance of
stromatolites plotted against time畅
The number of stromatolites gradual唱
ly increased throughout the Precam唱
brian with a maximum number occur唱
ring about ８００ million years ago ，af唱
ter which they rapidly declined to
modern唱day numbers （Cited from
　 　 Awramik １９８４）

成之后 ，海水表层逐渐成为浮游生物的生境 ，

真核单细胞的浮游植物与底栖的蓝藻并存 ；元

古宙末期 ，６ 亿 ～ ７ 亿年前后 ，后生动物和后

生植物适应辐射时 ，叠层石骤然衰落 ，蓝藻时

代结束 。因此 ，蓝藻在整个地球生命史中占统

治地位的时间极长 ：从最早的化石记录 （大约

３５亿年前） 到明显的衰落 （大约 ７ 亿年前） ，

历时达 ２８ 亿年之久 ，其间经历了远古期间的

巨大繁荣 （张昀 １９９８） 。

在漫长的蓝藻时代 ，蓝藻一直是生物圈的

优势生物类群和主要的初级生产者 ，其繁荣引

起了地球环境的巨大改变 ：蓝藻释氧的光合作

用使大气圈中的自由氧缓慢积累 ，大约在元古

宙早期至中期 （２０亿年前） 大气圈开始氧化 ，

自由氧分压逐渐增加 ，为真核生物起源创造了

条件 （图 １唱１１） 。随着真核生物 （仍然局限于

原始海洋的临界黑暗深度） 的到来 ，大气氧浓

度出现了剧烈的增加 ，至 Berkner唱Marshall时
点 （Berkner and Marshall １９６７ ） ，大气中的

O２浓度增加到约 ２％ （V ／V ） ，光化学反应开始

在离地面 ４５ ～ ５５ km高处建造一个坚实的臭氧
层 ，保护地球表面免受有害 UV （２００ ～ ３００

nm） 以及来自太空的其他电离辐射 ，并揭开

了陆地生命的新纪元 ，就像在地球早期的古生

代 （Palaeozoic） 开始时一样 （张昀 １９９８ ， Pe唱
schek and Zoder ２００１） 。
蓝藻的繁荣极大地改变了岩石圈 、大气圈

和水圈的物理化学性质 。由于蓝藻大规模地构

建碳酸盐叠层石 ，将大气圈中的 CO２大量转移

到岩石圈中 ，使大气中 CO２浓度逐步下降 ，可

能也使地球表面温度逐渐下降 。由于大规模的碳酸盐沉淀 ，海水中钙 、镁离子浓

度降低 ， pH发生变化 。可以这样说 ，如果没有蓝藻时代 ，就不可能建立早期相

对稳定的生态系统 ，就不可能产生今日的较低 CO２含量 、较高自由氧的大气圈 ，

也不可能有后来形成的覆盖海洋与陆地的生物圈 （张昀 １９９８ ， Peschek and Zod唱
er ２００１） 。
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图 １唱１１ 　过去 ４０亿年间 ，地球大气中的氧气含量 。 P畅A畅L畅 为现在大气中氧的水平 （分量

　 　 ２１％ ，V ／V ） （引自 Peschek and Zoder ２００１）
Fig畅 １唱１１ 　 The oxygen content of the Earth摧s atmosphere during the past four billion years畅
P畅A畅L畅 ，present atmospheric level （f ractions of ２１％ ，V ／V ）（Cited from Peschek and Zoder
　 　 ２００１）

２畅 光系统的结构

光系统是光合作用中进行光反应的多种色素 ———蛋白质复合体的总称 ，广泛

存在于绿色植物 、真核藻类和蓝藻的类囊体膜上 。光系统的进化和发展是蓝藻得

以彻底改变大气圈性质的根本原因 。厌氧的光合细菌以 H２ S 等作为氢源进行不
放氧的光合作用 。譬如

CO２ ＋ ２H２ S hv CH２O ＋ ２S ＋ H２O
在光合作用中 ，将吸收的光能转变成相对稳定的化学能发生在光合膜的特定

部位 ，称为反应中心 （reaction center） ，厌氧光合细菌的光合膜中只含有一种反

应中心复合体 （图 １唱１２） ，而所有放氧光合生物 （包括蓝细菌 、藻类和高等植

物） 都含有两种反应中心复合体 ，分别称为光系统 I （PSI ；图 １唱１３） 和光系统

II （PSII ；图 １唱１４） 。在蓝藻 、绿藻 、红藻和高等植物的光合器官中 ， PSII与 PSI
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的比率的变动范围 （０畅４ ～ １畅７） 很大 。每种反应中心都含有自己的反应中心叶绿

素 ，如 PSI含有 P７００ ， PSII含有 P６８０ 。近年的研究表明 ， PSII与细菌的光合反
应中心类似 ，也是一个左右对称的结构 （Buchanan et al ．２０００） 。

图 １唱１２ 　细菌反应中心电子传递的动力学 （引自 Buchanan et al ．２０００）
叶绿素分子 P８６５ 吸收光能被氧化 ，将电子传递给单体细菌叶绿素分子 （BChla） ，之后传递给细菌去

镁叶绿素分子 （BPha） 。 这步反应大约需要 １ ps 。 接下来 ，电子先被传递给一个醌分子 QA ，之后再

　 传递给一个醌分子 QB 。 这一步大约需要 ２００ ps 。 电子传递只沿着一条分支进行的机制还不清楚
Fig畅 １唱１２ 　 Kinetics of electron transfer in the bacterial reaction center （Cited from Buchanan
　 　 et al ．２０００）
The special pair of bacteriochlorophylls in the reaction center undergoes oxidation in the light畅 The elec唱
t ron lost f rom P８６５ is rapidly transferred to a monomeric bacteriochlorophyll （BChla） and then on to
bacteriopheophy tin （BPha） ． T hese reactions occur in approximately １ ps畅 In approximately ２００ ps ，
this electron is transferred to one of tw o ubiquinone molecules ，QA ，and then on to a second ubiqui唱
none ，QB ，on a slower time scale畅 The electron transfer proceeds down one of the st ructure摧s tw o
　 　 　 arms ，although the mechanism by w hich the single arm is selected is not understood
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图 １唱１３ 　 PSI结构示意图 （引自 Buchanan et al ．２０００）
A ： PsaA ， B ： PsaB ，两个主要的大亚基 。 电子从 P７００ 传递到叶绿素分子 A ０ ，再

传到 A１ （叶醌分子） 。 然后传递给一系列 Fe唱S 中心 ： FX 、 FA 、 FB ，最后到可溶性

铁硫蛋白 （Fdx ） ； P７００ ＋ 从还原的质蓝素接受电子 。 另外 ， PsaF 、 PsaD 和 PsaE 等
　 蛋白质也参与了电子载体与 PSI 结合
Fig畅 １唱１３ 　 Structure model of the PSI reaction center （Cited from Buchanan
　 　 et al ．２０００）
A schematic representation showing the organization of the tw o major pro teins in this
complex ，the PsaA and PsaB subunits ， designated here as A and B畅 Electrons are
transferred f rom P７００ to a chlorophyll molecule ，A ０ ，then on to the A１ electron accep唱
to r ，phylloquinone畅 Electron transfer then proceeds through a series of Fe唱S centers ，
designated FX ，FA and FB ，and ultimately to the soluble iron唱sulfur pro tein ，ferredox唱
in （Fdx ） ．P７００ ＋ received electrons f rom reduced plastocyanin （PC） ．Several PSI sub唱
units ，such as PsaF ，PsaD ，and PsaE are involved in the binding of soluble electron
　 　 t ransfer substrates to the PSI complex

蓝藻尽管是原核生物 ，但是它们的光合系统与真核生物非常相似 ，即具有叶

绿素 a及 PSI和 PSII ，并以 H２O 代替 H２ S作为氢源 ，进行放氧的光合作用 ：

nCO２ ＋ nH２O hv
（CH２O）n ＋ nO２ ↑

PSI由捕光复合物 I 和 PSI 反应中心复合物组成 ，而 PSII 由捕光复合物 II
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图 １唱１４ 　 PSII结构示意图 （引自 Buchanan et al ．２０００）
这个示意图基于细菌反应中心的结构 ，主要显示 PSII 反应中心有 D１ 和 D２ 蛋白 。

电子从 P６８０ 传递给去镁叶绿素 （Pheo） ，随后传递给两个醌分子 QA和 QB 。 P６８０ ＋

被 D１ 蛋白的一个酪氨酸残基 Z 还原 。 H２O 被 Mn 簇氧化 。 CP４３ 和 CP４７ 是叶绿素
　 a 结合蛋白 。 D１ 蛋白容易被光破坏 ，周转很快

Fig畅 １唱１４ 　 Structural model of the PSII reaction center （Cited from Buchanan
　 et al ．２０００）
A schematic representation showing the structure dominated by the two PSII reaction
proteins D１ and D２畅 The model is based on analogies w ith the bacterial reaction center
complex畅 Electrons are transferred f rom P６８０ to pheophy tin （Pheo） and subsequently
to tw o plastoquinone molecules ，QA and QB畅 P６８０ ＋ is reduced by Z ，a ty rosine resi唱
due in the D１ subunit畅 The oxidation of water by the Mn cluster is also indicated畅
CP４３ and CP４７ ，chlorophyll a唱binding proteins畅 D１ is susceptible to photochemical
　 　 damage and undergoes active turnover

和 PSII反应中心复合物和水裂解放氧复合物组成 。 PSII是一个多亚基的跨膜氧
化还原酶蛋白复合体 ，其生物学功能就是吸收太阳光 ，还原质体醌 （plastoqui唱
none ， PQ） ，按下式通过水氧化产生氧 ：

２H２O ＋ ２PQ ＋ ４H ＋

stroma O２ ＋ ２PQH２ ＋ ４H ＋

lumen

式中 ， PQ 是可逆结合的质体醌 （QB ） ，在从基质中接受 ２ 个电子和 ２个氢质子

后形成还原态质体醌 （plastohydroquinone ， PQH２ ） ，并被释放到膜的脂双层中

去 ，留下的空当被新的 PQ 取代 。水氧化产生的氢质子释放到内囊体腔中 ，从而
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在内囊体膜两侧建立了适合于 ATP 合成的 H ＋ 质子梯度 ，而氧释放到大气中

（Sproviero et al ．２００７） 。
通常用 Z型电子传递模型 （Z唱scheme） 来解释光合系统的非环式电子传递

（noncyclic photosynthetic electron transfer） 。在光的作用下 ， PSII的原初电荷分
离反应产生了一个强氧化剂 P６８０＋ 和一个稳定的还原剂 Q －A 。而在 PSI 的电荷分
离反应则产生一个强还原剂 F －X （Fe唱S 中心的还原物） 和一个弱氧化剂 P７００＋

。

强氧化剂 P６８０＋ 可以氧化水 ，放出电子 ，生成 O２ 。 Q －A 通过一系列电子载体 ，包

括跨膜蛋白复合体 、细胞色素 b６ f ，最终将电子传递给 P７００＋
。这种伴随着放能

型的 （exergonic） 电子转移有助于形成质子梯度来合成 ATP 。此外 ， P７００氧化
的中间产物 ———还原性铁氧还蛋白是很多反应的电子供体 ，如 NADP ＋ 的还原 、

氮的同化 ，以及硫氧还蛋白的还原 （Buchanan et al ．２０００） 。
毫无疑问 ，蓝藻的出现及 PSII 的产生 ，是地球生命系统进化史上的重大事

件 ，从此生物开始进入放氧改造大气的漫长而艰苦的历程 。

３畅 光合系统的进化

氧化水是需要耗费更多能量的 ，如果光是驱动力 ，需要波长不长于７３７ nm
的光子去氧化水 。该反应在大约 ２７亿年前是没有出现的 ，与碳固定的起源相比 ，

晚了 １０多亿年 （Summons et al ．１９９９） 。
在太古宙 （Archean ，距今 ３８ 亿 ～ ２５ 亿年前） 和元古宙 （Proterozoic ，距

今 ２５亿 ～ ５畅７亿年前） 早期的海洋中 ，电子的来源还是相对丰富的 ，主要来源

于还原性的金属如铁或锰 ，特别是来源于热水喷口 （hydrothermal vents） 的还
原性硫化合物 。在海洋上层的这种还原力 （即电子来源） 可能显著地延缓了大气

的氧化 （Falkow ski ２００２） 。
通过比较原核生物的 １６S RNA 分子的核苷 （nucleotide） 序列的进化树表

明 ，地球上起源最早的生物是非光合作用的嗜热的 （thermophylic） 化能自养生
物 ，它们位于进化树的基部 ，在古细菌 （archeabacteria） 和真细菌 （eubacteria）
之间 （Woese １９８７ ，Pace １９９７） 。这些早期生物能利用无机基质 （如 H２ 、 H２ S
和 Fe２ ＋

） 作为质子供体 （proton donor） 将 CO２还原为碳水化合物 （carbohy唱
drate） 。事实上 ，这样的微生物仍然顽强地生存于深海喷口 （deep sea vents） 、
火山热泉 （volcanic hot springs） 、地壳深处和其他一些有液体水并有合适可氧化
无机基质的极端环境中 （Falkow ski ２００２） 。化能自养生物几乎可以确定就是光
合细胞的前体 （precursor） （Blankenship １９９２） 。
用水氧化 CO２需要比用 Fe２ ＋ 或 S２ －大的能量输入 ，因此为了适应有氧的光合

作用 ，需要有一些生化上的革新 。

１） 叶绿素最低激发态的蓝移使氧化能量保持为大于 １电子伏特 ；

２） 能氧化水的辅基的发展和协作 ；
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３） 能减少由活性氧的产生导致损伤的安全阀 。

负责氧化水的两个关键反应中心蛋白与紫色硫细菌的反应中心蛋白有很强的

相似性 ；在有氧生物中构成光系统的两个蛋白质与绿色硫细菌的反应中心蛋白有

很强的相似性 ；这种拓扑 （topological） 相似性暗示着两个反应中心源自单一的
共同起源 。

所有非产氧光合细菌都只含有一个反应中心 ，而所有光合产氧自养生物含有

两个反应中心 ；蓝藻是唯一的能进行产氧光合作用的原核生物 ，它们的反应中心

出现了显著的改变 。

合成卟啉和氯的代谢途径是最早的生物进化之一 ，发现存在于化能自养生物

中 。 Mulkidanian和 Junge （１９９７） 认为 ，基于氯的光合能量转换装置最初起源

于需要过滤 UV 辐射以免损害必需的大分子 （如核酸和蛋白质） 。 UV 的激发能
量 （excitation energy） 能够从大分子的芳香族氨基酸转移到膜结合氯的 Soret带
上而产生一个二次激发状态 ，然后衰减到较低能量的激发单重态 （excited sin唱
glet） 。如果能量可以从较低能量的激发单重态发生非光化学消散能的话 ，光化

学能量转换 （包括电子跨膜向内传递） 也是一种能量消散过程 （energy唱dissipa唱
ting process） 。
如果通过光化学途径产生的电荷分离 （charge separated） 初级产物能在一

定的 ［反应对与化能自养器 （chemoautotrophic machinery） 的氧化还原催化剂
（redox catalyst） 反应所必需的］ 时间尺度上被阻止发生电荷重组 ，这一能量消

散途径可用于驱动代谢 。这样 ，利用像 S２ －或 Fe２ ＋ 这样的还原剂 （因为它们的氧

化还原电位太高以致不能直接还原 CO２ ） ，光能就能被用于驱动将 CO２还原为碳

水化合物 （Falkow ski ２００２） 。
现在地球上每年通过光合作用产生的 ２６０ Gt 的氧气维持着地球的生命 ，而

这些氧气就是靠绿色植物和真核藻类的叶绿体的内囊体膜和蓝藻的内膜 （inter唱
nal membrane） 中的 PSII的氧发生复合体 （oxygen唱evolving complex ，OEC） 通
过光催化水氧化 （photocatalytic water oxidation） 来实现的 （Sproviero et al ．
２００７） 。

四 、蓝藻的非释氧光合作用和异养生活能力

１畅 非释氧光合作用

前已述及 ，光合细菌由于缺乏 PSII ，只能进行不释氧的光合作用 ，它们在

光合作用中利用一些还原性物质 （H２ S 、 H２或有机化合物） 作为电子供体 。也

有一些现生的蓝藻在有光照的条件但 H２ S 丰富的厌氧环境中可进行非释氧的光
合作用 （Graham and Wilcox ２０００ ） 。 譬如 ，在从以色列的一个高盐湖泊
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（Solar湖） 的富含 H２ S 的厌氧底层水中分离的 Oscillatoria limnetica ，由于下述

反应 ：

２H２ S ＋ CO２ CH２O ＋ ２So ＋ H２O
细胞分泌出元素硫 （So ） ，从而在蓝藻丝状体表面形成明显的颗粒 （Cohen et al ．
１９７５） 。非释氧的光合作用是类似环境中一些蓝藻的特征 （Stal １９９５） 。这也就是
说 ，一些蓝藻仍然在一定程度上保留了光合细菌进行非释氧光合作用的特性 ，这

可能成为它们在强还原环境下的一种生存优势 。

对低氧条件的耐受性在蓝藻中仍然很普遍 ，一些种类对硫的耐受性远高于大

多数真核藻类 ，一些种类 （如上述的 Oscillatoria limnetica） 除了 H２ O 外甚至
可以 H２ S作为 H的供体 （Cohen et al ．１９７５） ，这在真核藻类中是明显缺乏的 ，

即使像能耐相对较高 H２ S 浓度的硅藻也不具备这种能力 （Whitton and Potts
２０００） 。

２畅 异养生活能力

许多蓝藻能在黑暗条件下利用有机化合物进行异养生长 （Graham and Wil唱
cox ２０００） 。譬如 ，念珠藻属 （Nostoc） 的一些菌株在有葡萄糖 、果糖 、 核糖或

蔗糖供给的情况下 ，能在黑暗中生长 （Dodds et al ．１９９５） 。一些丝状蓝藻也能
进行异养生活 （Khoja and Whitton １９７５） 。 一些蓝藻 （包括 Microcystis PCC
７８０６） 能在缺氧条件下发酵储存碳水化合物 （Moezelaar and Stal １９９７） 。一般来
说 ，蓝藻的异养生长比光合自养生长慢 ，这可能是由于蓝藻的三羧酸循环 （tri唱
carboxylic acid cycle） 不完全的缘故 ，因为缺乏琥珀酰辅酶 A 合成酶 （succinyl唱
CoA synthetase ） 和琥珀酰辅酶 A 脱氢酶 （succinyl唱CoA dehydrogenase ）
（Smith １９７３） 。但是 Cyanothece ATCC５１１４２是一个例外 ，它能在黑暗的条件下

代谢甘油进行快速生长 （Schneegurt et al ．１９９７） 。虽然在实验室 （合适的条件 、

缺乏竞争者） 条件下能进行异养生长 ，但并不一定意味着它们能在自然条件下正

常地利用这些有机物 （Graham and Wilcox ２０００） ，但是蓝藻的这种特性也许可

以从另一个侧面说明它们与细菌在亲缘关系上的接近 ，这也许是蓝藻在缺光但有

机质丰富的环境下保存种群的一种生存优势 。

五 、蓝藻的光合色素

１畅 藻类和植物的光合色素的组成

大部分光合生物都含有某种形式的叶绿素 。叶绿素 a是所有光合藻类和高等
植物的共有特性 ，也是区别蓝藻和不产氧光合细菌的重要特征之一 （表 １唱４） 。

不产氧光合细菌不含叶绿素 ，但含细菌叶绿素 ，如绿硫细菌含细菌叶绿素 a 、 c 、
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d或 e ，紫硫细菌含细菌叶绿素 a和 b ，二者都属于专性厌氧光能自养生物 （刘

志恒 ２００２） 。

表 1唱4 　原核和真核藻类 ，以及维管束植物体内的光合色素

Table 1唱4 　 Photosynthetic pigments of prokaryotic and eukaryotic algae ，and vascular plants
分类群 Taxonomic group 光合色素 Photosynthetic pigments

蓝藻 倡 Cyanobacteria chlorophyll a ，chlorophyll c ，phycocyanin ，phycoery thrin
绿藻 Green algae （Chlorophy ta） chlorophyll a ，chlorophyll b ，carotenoids
红藻 Red algae （Rhodophy ta） chlorophyll a ，phycocyanin ，phycoery thrin ，phycobilins
褐藻 Brown algae （Phaeophy ta） chlorophyll a ，chlorophyll c ，fucoxanthin and other caro tenoids
金藻 Golden唱brown algae （Chrysophyta） chlorophyll a ，chlorophyll c ，fucoxanthin and other caro tenoids
鞭毛藻 Dinoflagellates （Pyrrhophyta） chlorophyll a ，chlorophyll c ，peridinin and other caro tenoids
维管束植物 Vascular plants chlorophyll a ，chlorophyll b ，carotenoids

倡 　 蓝藻中的原绿藻属 （ Prochloron） 、 原绿球藻属 （ Prochlorococcus） 和原绿丝蓝细菌属 （ Prochloro唱
thr ix） 含有叶绿素 a和叶绿素 b ，但不含藻胆素 ，因此有学者将这三个属作为原绿藻门
倡 　 Chlorophyll a and b occurs in three cyanobacterial genera （Prochloron ，Prochlorococcus ，and Prochloro唱
thr ix） ，but these three genera lack phycobilin pigments ，and are also taken as Prochlorophy ta taxonomically
光是一种电磁波 ，按波长可分为无线电波 、微波 、远红外 ，红外 、近红外 ，

可见 、紫外 、真空紫外 、 X射线和 γ射线 ，人类的眼睛所能感受的只是电磁波中

很小的一部分 （一般认为在 ３８０ ～ ７８０ nm） 。一般来说 ，当分子中存在共轭体系

且共轭双键越多时 ，所吸收的电磁波波长就越长 。

在化学结构上 ，叶绿素分子都含有一个卟啉环 ，由 ４个吡咯通过 ４个次甲基

— CH 相连形成一种共轭体系 ，由 ２０ 个碳原子组成 ，呈平面结构 ，中心结合

一个 Mg 原子 ，末端还有一个长链的叶绿醇 （phytol） 。所谓吡咯指含有 １个 N
原子的五元芳香杂环化合物 ，处在同一平面的碳原子和氮原子形成一个环状封闭

的 ６π电子共轭体系 ，具有芳香性 。叶绿素分子是疏水的 ，不同叶绿素在支链结

构和吡咯环的饱和程度上有所不同 （图 １唱１５） 。叶绿素 a与从光合细菌中发现的
细菌叶绿素 （bacteriochlorophyll） 和绿硫细菌叶绿素 （chlorobium chlorophyll）
仅有细微的差异 。

２畅 主要叶绿素分子的结构及光吸收特性

绿藻 、裸藻 、蓝藻中的原绿藻类和高等植物中都含有叶绿素 b （Graham and
Wilcox ２０００） 。仅通过一个步骤 ，即在加氧酶催化的条件下将甲基转化为甲酰基

就可从叶绿素 a前体 （precursor） 分子中得到叶绿素 b ；这是相对较小的一步 ，

也解释了该色素数个偶然的起源 ；此外 ，由于这一转化过程需要氧的参与 ，因此

一个更加富氧的大气环境可能促进了该分子的进化 （von Wettstein et al ．１９９５） 。
这种结构上的微小改变使它们的光吸收特性发生了很大变化 （图 １唱１６） ，叶绿素
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图 １唱１５ 　叶绿素的结构 （修改自 Buchanan et al ．２０００）
Fig畅 １唱１５ 　 Structures of chlorophylls （Modified from Buchanan et al ．２０００）

a在 ４３０ nm （蓝光） 和 ６８０ nm （红光） 吸收较强 ，而对绿光吸收较弱 ，所以更

多的绿光被反射回来 ，使叶片呈绿色 。

３畅 其他光合色素的光吸收特性

类胡萝卜素 （carotenoid） 是一大类广泛存在于自然界中的脂溶性色素 ，已

经被鉴定出的类胡萝卜素化合物有 ６５０种以上 （不包括存在的顺反异构体） 。类

胡萝卜素化合物除番茄红素 、藏花素和胭脂素是直链结构外 ，其他的均为四萜

（tetraterpene） 化合物 ，并至少存在一个环状结构 （图 １唱１７） 。所谓萜类是由异

戊二烯的碳干骨骼相连构成的 ，分子中的碳原子数是 ５的整数倍 ，譬如 ，四萜含

有 ４０个碳原子 ，由 ８个异戊二烯单位连接而成 。

由于类胡萝卜素的化学结构中存在大量的 C 和 H ，没有极性基团或很少 ，

所以一般为脂溶性 ，色泽从黄色到红色都有 。一般来说 ，在类胡萝卜素化合物分

子结构中 ，需要有 ７个共轭双键才产生黄色 ，分子中共轭双键越多 ，吸收光谱中

·４２·



图 １唱１６ 　非极性溶液中的叶绿素 a 、 b和细菌叶绿素 a的吸收光谱 。这些色素分子的吸收
　 光谱随着其与体内一些蛋白质的结合而发生明显的位移 （引自 Buchanan et al ．２０００）
Fig畅 １唱１６ 　 The absorption spectra of chlorophylls a and b and bacteriochlorophyll a in nonpo唱
lar solvents畅 Note that the spectra of these pigments show substantial shif ts in absorbance in
　 v ivo ，where they are associated with specific proteins （Cited from Buchanan et al ．２０００）

图 １唱１７ 　类胡萝卜素和叶黄素的生物合成 。字母 β和 ε代表两种类胡萝卜素的环的结构 　

（修改自 Buchanan et al ．２０００）
Fig畅 １唱１７ 　 Biosynthesis of carotenoids and xanthophylls畅 The letters β and ε designate the
　 　 ring structures of the two carotene species （Modified from Buchanan et al ．２０００）
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最大吸收波长的位置越向长波区移动 （红移） ，色泽偏深 （赵新准 ２００６） 。

蓝藻体内的类胡萝卜素包括各种叶黄素 （xanthophyll） （分子中含氧） 和 β唱

胡萝卜素 （β唱carotenoid） （分子中不含氧） 。类胡萝卜素主要吸收 ４００ ～ ５００ nm
的光 ，与叶绿素 b类似 ，类胡萝卜素使蓝藻增加捕获不能被叶绿素 a直接吸收的
蓝光的能力 （图 １唱１８） 。类胡萝卜素在光能吸收中仅起着较小的作用 ，但它是光

吸收复合体的重要组成部分 ，并且在保护光合器官 、 防止光氧化 （photooxida唱
tion） 损伤等方面扮演着重要且不可替代的角色 。在自然界中高强度的光照下 ，

植物吸收的能量可能远远超出它们所能利用的范围 ，这种过量的激发造成三线态

叶绿素分子和单线态氧自由基不断增加 ，这种单线态氧自由基能引起脂质 、蛋白

质和其他分子不可逆损伤 ，而类胡萝卜素能吸收三线态叶绿素分子的能量 ，从而

阻止单线态氧自由基的生成 （Buchanan et al ．２０００ ，Graham and Wilcox ２０００） 。

图 １唱１８ 　非极性溶液中的类胡萝卜素及水溶液中的藻红素和藻蓝素的

吸收光谱 （引自 Buchanan et al ．２０００）
Fig畅 １唱１８ 　 The absorption spectra of carotenoids dissolved in nonpolar sol唱
vents and phycoerythrin and phycocyanin dissolved in aqueous solution （Cited
　 f rom Buchanan et al ．２０００）

除原绿藻外 ，其他蓝藻还具有水溶性的光合色素 ———藻胆素 （phycobilin） ，

红藻也具有藻胆素 。原绿藻含叶绿素 b ，但不含藻胆素 。藻胆素与叶绿素的结构

类似 ，为一种开链的四吡咯 （tetrapyrrole） 化合物 （图 １唱１９） 。藻胆素常与蛋白

质结合形成藻胆体 ，在光能吸收中扮演重要角色 。藻胆素中的藻红素 （phyco唱
erythrobilin） 和藻蓝素 （phycocyanobilin） 与蛋白质结合 ，形成藻蓝蛋白 （phy唱
cocyanin） 。藻胆素主要吸收 ５００ ～ ６５０ nm 波长的光 ，正好弥补了可用的光能与
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图 １唱１９ 　藻胆素的结构 （引自 Buchanan et al ．２０００）
藻蓝素和藻红素分别与藻蓝蛋白和藻红蛋白通过半胱氨酸残基形成硫醚键

Fig畅 １唱１９ 　 Structure of phycobilins （Cited from Buchanan et al ．２０００）
Show n are the st ructures of tw o chromophores ，phycocyanobilin and phycoery throbilin ，w hich bind
to phycocyanin and phycoery thrin proteins ， respectively ， by way of thioether linkages involving
　 　 cycteine residues

图 １唱２０ 　在英国 Crose Mere ，三个光谱带的辐射度随深度的衰减 。每个光谱带的辐射

　 度表示为水面下对应光谱带辐射度的百分比 （引自 Reynolds １９８４）
Fig畅 １唱２０ 　 Attenuation of irradiance with depth in each of three spectral blocks in Crose
Mere ，UK畅 Irradiance in each spectral block is expressed as percentage of the irradiance in
the corresponding spectral block just beneath the water surface （Cited from Reynolds １９８４）
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叶绿素 、类胡萝卜素吸收能力之间的空缺 （Gantt １９７５） ，也就是说 ，扩展了能

够捕获被用于光合作用的波长范围 。此外 ，在水中 ，绿光的穿透能力要远远大于

其他能用于光合作用的光 ，如红光和蓝光 （图 １唱２０） 。因此 ，在深水中 ，含有可

以吸收绿光的藻红蛋白的蓝藻还能利用光能生存 （Buchanan et al ．２０００） 。
蓝绿色的蓝藻富含蓝绿色的藻蓝蛋白 ，而呈红色的蓝藻 （如海洋的束毛藻

T richodesmium和淡水的浮丝藻 Planktothrix rubescens） 含有高比例的藻红蛋白
（phycoerythrin） 。一些蓝藻可随光质量 （light quality ） 的变化调整自身的色素
组成 。譬如 ，增加红光照射 ，可增加其体内蓝色的藻蓝蛋白 ；增加绿光照射可增

加藻红蛋白的合成 （Diakoff and Scheibe １９７３） 。这种色素组成的变化 ［称为色

彩适应 （chromatic adaptation）］ 使蓝藻在其生活中面临光照条件变化时具有适
应优势 （Graham and Wilcox ２０００） 。

六 、结 　 　语

蓝藻 （蓝细菌） 是地球上最早出现的光合自养生物 ，它们利用水作为电子供

体 ，利用太阳光能将 CO２还原成有机碳化合物 ，并释放出自由氧 。蓝藻是一些极

端环境中的优势藻类 。蓝藻对人类的有益和有害作用都很显著 。对蓝藻在进化历

史上的一些遗留特性的了解也许可为认识蓝藻水华的形成机制提供基础 。

原核的光能自养生物分为紫细菌 、绿细菌和蓝细菌 ，蓝细菌进行产氧光合作

用 ，而紫细菌和绿细菌进行不产氧光合作用 。分子系统学证据表明 ，蓝藻是 １１

个真细菌进化分支上的一员 ，这也解释了为何蓝藻和其他细菌在细胞结构和生理

特性上有许多相似之处 。在进化上 ，蓝藻是细菌和高等植物之间的纽带 ，叶绿体

起源于蓝藻 。

蓝藻是地球生命系统演化的产物 ，同时也强烈地影响着地球生命系统的演化 。

地球诞生初期的环境特征可能是缺氧的还原性大气圈和高温的海水 （＞ ８０ ℃ ） ，地

球上最早的生命可能是洋底水热喷口处的化能自养嗜热细菌 ，活细胞进化的第一

步必定是在缺乏自由氧和缺乏光照 （包括电离辐射） 的情况下开始的 。而蓝藻似

乎在一定程度上遗留了嗜热细菌的特性 。蓝藻在地质历史时期中经历着海洋中低

浓度与高浓度磷之间的环境巨变 ，因此也可能获得了对磷浓度宽幅变化的适应

机制 。

蓝藻是在地球生物圈形成和发展过程中起关键性作用的生物类群 。蓝藻的出

现及光系统 II的产生是地球生命系统进化史上的重大事件 ，从此生物开始进入

放氧改造大气的漫长而艰苦的历程 。蓝藻在整个地球生命史占统治地位的时间极

长 ，从最早的化石记录 （大约 ３５亿年前） 到明显的衰落 （大约 ７亿年前） ，历时

达 ２８亿年之久 。蓝藻的繁荣极大地改变了岩石圈 、大气圈和水圈的物理化学性

质 。蓝藻的释氧光合作用使大气圈中的自由氧缓慢积累 ，大气圈开始氧化 ，自由
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氧分压逐渐增加 ，为真核生物的起源创造了条件 。随着真核生物的到来 ，大气氧

浓度出现了剧烈的增加 ，建造了一个坚实的臭氧层 ，并揭开了陆地生命的新

纪元 。

一些现生的蓝藻在有光照且 H２ S 丰富的厌氧环境中可进行非释氧的光合作
用 ，许多蓝藻能在黑暗条件下利用有机化合物进行异养生长 。

叶绿素 a是所有光合藻类和高等植物所共有的 ，也是区别蓝藻和不产氧光合

细菌的重要特征之一 。绝大多数蓝藻还具有水溶性的光合色素 ———藻胆素 。藻胆

素常与蛋白质结合形成藻胆体 ，在光能吸收中扮演重要角色 。藻胆素主要吸收

５００ ～ ６５０ nm波长的光 ，正好弥补了可用的光能与叶绿素 、类胡萝卜素吸收能力

之间的空缺 ，扩展了能被捕获用于光合作用的波长范围 。此外 ，在水中 ，绿光的

穿透能力要远远大于红光 ，因此 ，在深水中 ，含有可以吸收绿光的藻红蛋白的蓝

藻还能利用光能生存 。一些蓝藻可随光质量的变化调整自身的色素组成 ，使其在

面临光照条件变化时具有适应优势 。
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第二章 　人类活动 、富营养化和藻类水华

人类社会的发展和扩张导致了全球范围内自然资源的过度开发 、土地利用方

式的巨大变化 （如人工化肥的施用） ，其结果是导致了自然环境的不断恶化 ，不

仅对陆地生态系统影响巨大 ，对水生态系统也是如此 。在对水生态系统的影响

中 ，富营养化 （eutrophication） 是最受关注的问题之一 ，而人类活动直接或间

接地对自然界氮 、磷循环的强烈影响是造成这一问题的根本原因 。

一 、自然界中的水资源和氮 、磷循环

１畅 淡水资源

地球的水资源丰富 ，其表面的 ７１％ 被水所覆盖 ，平均深度达 ３８００ m ，但多

达 ９９％ 以上的水储存在海洋 、冰盖和冰川中 （表 ２唱１） 。而湖泊和河流中的淡水

资源十分稀少 ，承载能力也就十分有限 。这也就意味着从全球的角度来看 ，陆地

生态系统氮 、磷循环的变化对内陆水体将会带来放大式的效应 。

表 2唱1 　生物圈中的水
Table 2唱1 　 Water in the biosphere

容积 Volume
／１０３ km３

百分比

Percentage of to tal／％
更新时间

Renewal time
海洋 Oceans １ ３７０ ０００ 噰９７ *牋畅 ６１ ３１００ a
冰盖与冰川 Polar ice and glaciers ２９ ０００ Q２ 枛寣畅 ０８ １６ ０００ a
地下水 （进行活跃交换的）

Ground water （actively exchanged） ４０６７ /０ 亖w畅 ２９５ ３００ a
淡水湖泊 Freshwater lakes １２６  ０ 亖w畅 ００９ １ ～ １００ a
咸水湖 Saline lake １０４  ０ 亖w畅 ００８ １０ ～ １０００ a
土壤和亚表层土壤中的水分

Soil and subsoil moisture ６７  ０ 亖w畅 ００５ ２８０ d
河流 Rivers １ 热揪畅 ２ ０ KA畅 ０００ ０９ １２ ～ ２０ d
大气中的水蒸气 Atmospheric water vapor １４  ０ mc畅 ０００９ ９ d

（引自 Wetzel ２００１） （Cited f rom Wetzel ２００１）

２畅 氮循环

在有机体中 ，氮 （N） 是位于第四位的大量元素 ，虽然它在地壳中的含量低
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于 ０畅１％ ，但它却以氮气的形式占了大气层的 ８０％ ，而地壳中的 N 原子数量为
整个大气层的近 ５０倍 。绝大部分矿物氮存在于火山岩中 ，但火山岩的风化并不

是无机氮进入有机体的重要途径 （Crawford et al ．２０００） 。
N 在地球化学和生物化学之间的转化与循环十分复杂 ，因为在无机和有机

化合物中都会出现各种不同氧化态的 N （表 ２唱２） 。自然界中氮循环的主要特点

是 ： ①大气中的 N２虽丰富 ，但不能以此形式被植物或动物利用 ； ② N２首先需经

存在于土壤 、水体和一些植物根部中的细菌转化为氨和硝酸盐 ； ③然后才能被植

物吸收 、同化为含氮的有机化合物 ———氨基酸 ，牧食者从植物获得所需的氨基

酸 ，而肉食者再从牧食者获得氨基酸 ； ④有机氮随着机体的死亡 、腐烂 ，或者某

些动物的排泄物 （尿和粪便） 回归环境 （土壤或水体） ； ⑤一些硝酸盐被反硝化

细菌转化成 N２ 返回大气 （图 ２唱１） 。

表 2唱2 　无机氮化合物
Table 2唱2 　 Inorganic nitrogen compounds

成分 Compound N 的氧化态 Oxydation state of N 名称 Name
N ２ ０ 热氮气 Dinit rogen （nit rogen gas）
NH ３ － ３ 耨氨 Ammonia
NH ＋

４ － ３ 耨铵离子 Ammonium ion
N ２O ＋ １ 耨氧化亚氮 Nitrous oxide
NO ＋ ２ 耨氧化氮 Nitrogen monoxide
NO －

２ ＋ ３ 耨亚硝酸盐 Nitrite
NO２ ＋ ４ 耨二氧化氮 Nitrogen dioxide
NO －

３ ＋ ５ 耨硝酸盐 Nitrate
（引自 Craw ford et al ．２０００） （Cited from Craw ford et al ．２０００）
许多改变氮氧化状态的生物过程都是由原核生物完成的 。这些过程包括 ：硝

化作用 （将铵或亚硝酸盐氧化 ，释放出的能量用于固定无机碳） 、反硝化作用

（氮作为末端电子受体 ，在厌氧呼吸过程中发生还原反应） 以及固氮反应 （氮气

经还原变为铵） （图 ２唱２） 。

生物固氮只有原核生物才能完成 。许多真细菌系统树中的成员以及某些产甲

烷古菌都有固氮特性 （图 ２唱３） 。生物固氮有两种形式 ：一种为共生固氮 ，不同

类群 （如蓝细菌 、放线菌和 α唱蛋白菌） 的一些固氮菌可以和植物在共生体中建立

共生关系 ，以根瘤菌最为重要 （图 ２唱４） ；另一种为自身固氮 ，包括细菌和藻类 。

在自然生态系统中 ，可为有机体利用的氮主要来源于生物固氮 。譬如 ，在自然的

陆地生态系统中 ，植物体内的氮估计有 ８０％ ～ ９０％ 来源于生物固氮 ，而植物体

中这 ８０％ ～ ９０％ 的氮中约有 ８０％ 来源于共生固氮 （Buchanan et al ．２０００） 。
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图 ２唱１ 　氮循环 （引自 Chiras １９９１）
Fig畅 ２唱１ 　 The nitrogen cycle （Cited from Chiras １９９１）

（注 ： 反硝化细菌中 ， Pseudomonas ——— 假单胞杆菌属 ， Bacillus licheni f ormis ——— 地衣芽孢杆菌 ，

Paracoccus denitr i f icans ——— 脱氮副球菌 ；固氮细菌中 ， A z otobacter ——— 固氮菌属 ， Bei j er inckia———
　 拜氏固氮菌属 ， Cyanobacteria ——— 蓝细菌 ， Clost ridium ——— 梭菌属）

大气中的 N２经生物固氮作用 ，转化为氨 （NH３ ） 或铵盐 ，通过同化作用可

变成氨基酸 ，进而合成蛋白质和其他含氮化合物 ，或者再经硝化细菌的硝化作用

变成亚硝酸盐及硝酸盐 ；在缺氧条件下 ，硝酸盐又可经反硝化细菌的作用分解成

为 N２ ，进入大气 。然而 ，现代的人类社会利用化石能源 ，直接将空气中的 N２大

量转化为氮肥用于农业生产 ，几乎达到与地球上生物固氮总量相当的水平 （表

２唱３） ，正在极大地改变着氮的自然循环 。
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图 ２唱２ 　各种形态氮之间的相互转化 （引自 Crawford et al ．２０００）
Fig畅 ２唱２ 　 Conversion between different species of nitrogen（Cited from Crawford et al ．２０００）

图 ２唱３ 　缺氮土壤中豆科植物 （豌豆） 照片 。注意根瘤菌中含有根瘤菌共生体 （放大倍
　 数 × ３） （引自 Buchanan et al ．２０００）
Fig畅 ２唱３ 　 Photo of legume grown in N唱deficient soil ［green pea （Pisum sativum ）］ 畅

Note the associated nodules containing the ehizobial symbiot （magnification × ３） （Cited
　 　 f rom Buchanan et al ．２０００）
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图 ２唱４ 　固氮真细菌的系统树分布 。这些细菌的简单分类表明 ，尽管许多类别中都含有固

氮的种类 （以阴影标示） ，但并不是每个类别中的所有代表种都能固氮 （引自 Buchanan
　 　 　 et al ．２０００）
Fig畅 ２唱４ 　 Phylogenetic distribution of nitrogen唱fixing eubacteria畅 A simplified taxonomy of
these bacteria shows that ，although many groups contain nitrogen唱fixing species （highlighted
in yellow ） ，nitrogen fixation is not carried out by every representative of these groups （Cited
　 　 f rom Buchanan et al ．２０００）

表 2唱3 　自然固氮和人工固氮速率的比较
Table 2唱3 　 Rates of natural and anthropogenic nitrogen fixation

来源 Source 固定的氮量 Amount of N fixeda
／（Tg ／a）

闪电 Lightning ＜ １０ 揶
陆地生态系统的生物固氮

Biological N唱fixation in terrestrial systemsb ９０ ～ １４０c

海洋生态系统的生物固氮
Biological N唱fixation in marine systems ３０ ～ ３００  
氮肥合成 N fertilizer synthesis ８０ 档
化石燃料燃烧 Fossil fuel combustion ＞ ２０

　 　 a单位为太克 （Tg） ， １０１２g ，相当于 １０６吨 　 The standard unit of measure is the terag ram （Tg ） ，１０１２

g ，equal to １０６ metric tons
b包括自然生态系统和农业固氮 　 This estimate includes both natural ecosystems and agricultural nit ro唱

gen fixation
c数据变动使估计的结果不同 Estimates differ because of variable data
（引自 Craw ford et al ．２０００） （Cited from Craw ford et al ．２０００）

２畅 磷循环

磷 （P） 在自然界以磷酸盐的形式存在 ，磷通常没有气态 ，主要储存库为岩
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石和天然的磷酸盐沉积 ，地壳中的重量百分含量为 ０畅１１８％ 。含磷矿物有磷酸钙

矿Ca３ （PO４ ）２和磷灰石矿 Ca５ F（PO４ ）３ （许善锦 ２００２ ，杨居荣 ２００４） 。

当岩石中的磷被雨水或融雪缓慢地溶解进入河流和湖泊 ，溶解性磷被植物吸

收利用 ，通过食物链传递到动物 ；动物的排泄或动植物残体的分解使一部分磷重

新回归环境 （图 ２唱５） 。

图 ２唱５ 　磷的生物地球化学循环 。磷循环有两个相互联系的部分 ，一个陆地部分和一个水

　 部分 （引自 Chiras １９９１）
Fig畅 ２唱５ 　 The biogeochemical cycle of phosphorus畅 The phosphorus cycle has two intercon唱
　 　 nected parts ，a terrestrial portion and an aquatic portion （Cited from Chiras １９９１）
磷随水从陆地流向海洋 ，而从海洋返回陆地则十分困难 ，磷起始于岩石风

化 ，终止于水中的沉积 。人类为了增加农业生产 ，不断开采磷矿 ，制成磷肥 ，从

而对自然界的磷循环造成重要影响 。
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二 、人类活动与富营养化

２０世纪中叶以来 ，人口快速增长以及社会经济迅猛发展导致化肥的使用量急剧

增加 ，再加上含磷洗衣粉的大量使用 ，未经处理的富含 N 、 P的生活污水和农业上未
被利用的 N 、 P等大量排入内陆水体 ，使全球范围内的水体富营养化现象日趋严重 。

而形成水华的藻类 （主要是蓝藻） 的大量繁殖正是水体富营养化的重要表征之一 。

１畅 人口增长

在人类历史的大部分时期 ，人口都很少 ，人口的快速增长发生在近代 。 １８５０

年 ，世界人口达到 １０亿大关 ，然后开始快速增长 （图 ２唱６） 。

图 ２唱６ 　世界人口的指数增长曲线 。注意在最近 ２００年的快速增长 （引自 Chiras １９９１）
Fig畅 ２唱６ 　 Exponential grow th curve depicting world population畅 Note the rapid upturn in
　 　 world population in the last ２００ years （Cited from Chiras １９９１）

２畅 肥料使用量的增加

人口的快速增加导致粮食生产的大幅扩展 ，使世界各国的肥料使用量急剧攀

升 。在发达的工业国家 ，来自农业土壤的大量营养盐流失也是近代的事情 。 ２０

世纪 ４０年代以前 ，主要是使用农家肥 （farmyard manure） ，营养盐流失稀少 ，

但后来施用化肥急剧上升 ，导致营养盐流失急剧增加 。譬如 ， １９３０ ～ １９８０年期

间 ，英国的化肥施用量大幅攀升 ，尤其以氮肥的用量增长最快 （图 ２唱７） ，这主

要由两个方面的原因所致 ，一方面是肥料类型的变化 （农家肥 →化肥） ，另一方

面是土地使用的变化 （放牧 →农耕） 。而在同一时期 ，接纳耕地排水的河流中的
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N 的浓度稳步上升 （图 ２唱８） 。 ２０世纪 ７０年代以来 ，我国的肥料使用量也在大幅

上升 ，氮肥增长超过 ４倍 ，磷肥和其他肥料的增长相对较慢 （图 ２唱９） 。

图 ２唱７ 　 １９３０ ～ １９８０年英国肥料使用量的增加 （引自 Happer １９９２）
Fig畅 ２唱７ 　 The increase in human use of fertilizers in the UK during １９３０s and
　 　 １９８０s （Cited from Happer １９９２）

图 ２唱８ 　位于英格兰低地的 Great Ouse河和 Dove河中硝态氮的增加 （引自 Happer １９９２）
Fig畅 ２唱８ 　 Increases of nitrate唱nitrogen in the rivers Great Ouse and Dove in low land England

（Cited from Happer １９９２）
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图 ２唱９ 　 １９７８ ～ ２００２年我国化肥用量的增加 （引自 张杰等 ２００６）

Fig畅 ２唱９ 　 The increase in human use of fertilizers in China during １９７８
　 and ２００２ （Cited from Zhang et al ．２００６）

图 ２唱１０ 　湖泊从贫营养到富营养的历史过程中生产力的变化 （引自 Happer １９９２）
Fig畅 ２唱１０ 　 Lake productivity change with age from oligotrophy to eutrophy （Cited from
　 　 　 Happer １９９２）
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所有的湖泊都有一定的寿命 ，它们迟早会被沉积物填满 ，向陆生生态系统演

替 ，这个过程可能短至数年 ，长则数百万年 。温带湖泊演替的模式如图 ２唱１０所

示 。湖泊从低营养盐浓度 、低生产力和底水层 （hypolimnion） 完全氧化的贫营
养状态开始 ，逐渐过渡到高营养盐浓度 、高生产力和底水层缺氧的富营养状态 。

因此 ，湖泊的富营养化交织在自然过程和人为过程之中 ，只是不同湖泊受人类活

动影响的程度不同而已 。

三 、沉积物记录富营养化历程

湖泊沉积物是主要生源要素 （C 、 N 、 P） 的重要储存库 ，也是湖泊环境信

息的重要载体 ，在复原湖泊历史演变过程中具有重要意义 。

图 ２唱１１ 　位于英国大湖区的 Blelham Tarn湖沉积 、放射性同位素年龄和人类活动的变化
　 　 （引自 Happer １９９２）
Fig畅 ２唱１１ 　 Changes in the sediments of Blelham Tarn ，in the English Lake District together
　 　 with radiocarbon dates and human activity （Cited from Happer １９９２）

１畅 英国大湖区湖泊的富营养化历程

在英国大湖区湖群 ，随着最早的人类定居者的到来 ，贫营养状态开始转变 ，

大约在 ５千年以前 ，新石器时代的人类 （neolithic human） 的开荒以及在约 ２０００
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年前更广泛的森林砍伐 ，使一些湖泊 （但不是所有湖泊） 的生产力和沉积物输入

增加 。在过去的 ５个世纪 ，耕作方式的改变以及更多定居者的到来使这一过程进

一步加速 ，而自 １９３０年以来 ，迎来最快的增长 ，表现为 C 、 N 和 P水平的大幅
上升 （图 ２唱１１） 。

２畅 武汉东湖的富营养化历程

东湖沉积物中 TC （图 ２唱１２） 的第一次迅速增加从 ３５０ aBP前开始 ，即清朝

的康熙年间 ；第二次迅速增加是从约 ４０ aBP前开始 ，即 １９６０年左右 。结合 “土

图 ２唱１２ 　武汉东湖湖心 （II站） 沉积物中总碳 （TC） 、总有机碳 （TOC） 和
总无机碳 （TIC） 含量的垂直变化 （引自杨洪博士未发表资料）

Fig畅 ２唱１２ 　 Vertical profile of total carbon （TC） ，total organic carbon （TOC）
and total inorganic carbon （TIC） in the sediment of the mid唱lake station （II） in
Lake Donghu ，Wuhan （Cited from unpublished data from Dr畅 Hong Yang）

图 ２唱１３ 　武汉东湖湖心（II站）沉积物中总氮（TN）含量的垂直变化（引自杨洪博士未发表资料）

Fig畅 ２唱１３ 　 Vertical profile of total nitrogen （TN） in the sediment of the mid唱lake station （II） in
　 Lake Donghu ，Wuhan （Cited from unpublished data from Dr畅 Hong Yang）
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地利用／土地覆被变化 LU ／LCC” 研究 ，清朝康熙雍正年间 ，实行 “滋生人口 ，

永不加赋” 政策 ，人口激增 ，农民大量开垦沿湖荒地 ，种植粮食 ；人口的增长和

农业耕作的发展使区域内 N 、 P等营养物质向湖内输入 （图 ２唱１３和图 ２唱１４） ，导

致湖水中藻类大量繁殖 ，藻类死后的残体沉入湖底 ，总有机碳含量上升 。 ２０世

纪 ６０年代 ，由于工农业迅速发展和居民人口大量增加 ，东湖水体富营养化严重 ，

微囊藻 、鱼腥藻和束丝藻组成的水华大量暴发 ，藻类死后残体沉入湖底 ，导致

TOC大幅上升 。

图 ２唱１４ 　武汉东湖湖心 （II站） 沉积物中总磷 （TP） 含量的垂直变化
（引自杨洪博士未发表资料）

Fig畅 ２唱１４ 　 Vertical profile of total phosphorus （TP） in the sediment of the mid唱lake
station （II） in Lake Donghu ，Wuhan （Cited from unpublished data from Dr畅 Hong Yang）

四 、富营养水体藻类水华频发

水体富营养化最常见的结果就是导致由于藻类大量繁殖形成的水华现象 。淡

水藻类的大部分门类都有形成有害水华的种类 ，包括属于真核藻类的绿藻 、甲

藻 、隐藻 、金藻等 ，以及属于原核生物的蓝藻 （表 ２唱４） 。 这些藻类有些产生异

味物质 ，有的产生毒素 ，但是蓝藻水华的发生范围最广 ，危害最大 ，对人类健康

的危害最为严重 。

在自然水体中出现的蓝藻水华呈现出各式颜色 （图 ２唱１５） ，但以蓝绿色最为

常见 。蓝藻水华主要出现在淡水水体 ，常见于许多富营养型湖泊 （图 ２唱１６和图

２唱１７） ，但其他类型水体也有发生 ，如河流 （图 ２唱１８和图 ２唱１９） 、水库 （图 ２唱２０）

等 。由于蓝藻在水体表面大量堆积 ，不仅影响水体景观 ，而且如果这样的水体被

用作饮用水源 ，大量堆积的蓝藻将会给自来水处理及水源的安全带来严重的危害

（图 ２唱２１） 。因此 ，蓝藻水华的成因和控制对策成为学术界关注的重要科学问题

之一 。
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表 2唱4 　代表性有害淡水藻类水华
Table 2唱4 　 Representative freshwater nuisance algal bloom

界／门 Kingdom／Phylum 属 Genus 适宜水华形成的条件
Preferred bloom conditions

原核生物 Prokaryota

　 蓝藻门 Cyanobacteria
　 　 固氮 N２唱fixing 鱼腥藻 A nabaena

束丝藻 A p haniz omenon

拟柱胞藻 Cy lindros pe rmop sis

胶刺藻 G loeotr ichia

节球藻 Nodularia

富含磷 、 温暖 、 分层 、 长滞留时
间 、 高辐射强度 、 富营养
P唱enriched ， warm ， stratified ， long唱
residence time ， high irradiance ， eu唱
trophic

　 　 非固氮 Non唱N２唱fixing 微囊藻 Microcystis

颤藻 Oscillator ia

束球藻 Gomphosp haeria

富含氮磷 、 富营养 、 温暖 、 分层 、

长滞留时间
N唱 and P唱enriched ，eutrophic ，warm ，

stratified ，long residence time
真核生物 Eukaryota

　 绿藻门 Chlorophyta 葡萄藻 Botryococcus 中度富含氮磷 、 分层 、 高辐射强度
Moderate N唱 and P唱enriched ，strat唱
ified ，high irradiance

绿球藻 Chlorococcus 富营养 、 富含氮磷
Eutrophic ，N唱 and P唱enriched

球囊藻 S p haerocystis

　 甲藻门 Pyrrhophyta（Dinophyta） 角甲藻 Ceratium

多甲藻 Peridinium

异甲藻 Heterocap sa

原甲藻 Prorocentrum

富含氮磷 、 分层 、 有些狭盐性
N唱 and P唱enriched ，stratified ，
some oligohaline

　 隐藻门 Cryptophy ta 隐藻 Cry p tomonas

红胞藻 Rhodomonas

富含氮磷 、 富营养 、 从淡水到狭盐
性 、 分层
N唱 and P唱enriched ， eutrophied ，

f resh to oligohaline ，stratified
　 金藻门 Chrysophy ta 单鞭金藻 Chromulina

金色藻 Chrysochromulina

锥囊藻 Dinobryon

鱼鳞藻 Mallomonas

三毛金藻 Prymnesium

富含氮磷 、 高氮富集下有毒 、 分层
N唱 and P唱enriched ， toxic at high N
enrichment ，st ratified

（引自 Paerl et al ．２００１） （Cited f rom Paerl et al ．２００１）
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图 ２唱１５ 　群体 ［ （A） 铜绿微囊藻］ 和丝状 ［ （B） 浮丝藻 ； （C） 水华鱼腥藻］ 产毒蓝藻的 　

显微照片 （左图） 及在野外形成的相应的水华 （右图） （引自 Briand et al ．２００３）
Fig畅 ２唱１５ 　 Photomicrograph of a colonial ［（A） Microcystis aeruginosa］ and filamentous ［（B）
Planktothrix rubescens ；（C） A nabaena f los唱aquae］ toxigenic cyanobacteria （lef t panels） and
　 their corresponding blooms in the field （right panels） （Cited from Briand et al ．２００３）
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图 ２唱１６ 　太湖的蓝藻水华

Fig畅 ２唱１６ 　 Cyanobacterial blooms in Lake Taihu

图 ２唱１７ 　滇池的蓝藻水华

Fig畅 ２唱１７ 　 Cyanobacterial blooms in Lake Dianchi

图 ２唱１８ 　在卡罗来纳州北部富营养

的 Neuse河出现的大面积的群体铜
绿微囊藻表面水华 （图片由 Hans
　 　 Paerl博士提供）

Fig畅 ２唱１８ 　 An extensive surface water
bloom of the colonial cyanobacterium
Microcystis aeruginosa in the nutrient唱
enriched Neuse River ，North Carolina
　 （Photo by Dr畅 Hans Paerl）
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图 ２唱１９ 　 ２００４年夏季浙江省钱塘江岸边的微囊藻水华 （图片由虞左明博士提供）

Fig畅 ２唱１９ 　 Surface blooms of Microcystis near the shore of Qiantang River in Zhejiang Province
　 in the summer of ２００４ （Photo by Dr畅 Zuoming Yu）

图 ２唱２０ 　在南非 Harbeesport水库的蓝藻水华 （引自 Takamura １９９６）
Fig畅 ２唱２０ 　 Cyanobacterial blooms in Harbeesport Reservoir in South Africa

（Cited from Takamura １９９６）
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图 ２唱２１ 　太湖牵龙口自来水厂一停运蓄水池中的蓝藻水华
Fig畅 ２唱２１ 　 Cyanobacterial blooms in an abandoned cistern in the Qian Long kou Water

Works of Lake Taihu
蓝藻水华受到广泛关注的重要原因之一就是因为蓝藻能产生各种各样的天然

毒素 （表 ２唱５） ，主要是环肽 、 生物碱和脂多糖内毒素 ，致毒类型包括肝毒性 、

神经毒性 、细胞毒性 、遗传毒性 、 皮炎毒性等 ，其中以肝毒性的微囊藻毒素

（microcystin） 危害最大 ，受到的关注最多 ；蓝藻毒素与许多人工合成的有机污

染物不同 ，只要水体中有产毒蓝藻存在 ，它就可以源源不断地产生并被大量释放

到水体中 ，危害生态安全和人类健康 （谢平 ２００６） 。

表 2唱5 　蓝藻毒素的名称及产毒生物
Table 2唱5 　 Cyanotoxin name and producer organisms

毒素类别
Toxic g roup

毒性或刺激效应
Toxic or irritant effect

产毒蓝藻属名
Producer of cyanobacteria genera

环肽 Cyclic peptides
　 微囊藻毒素 Microcystins 肝毒性 Hepato toxic 鱼腥藻 A nabaena ，项圈藻 A naba唱

enop sis ，隐球藻 A phanocap sa ，陆
生软管藻 H ap alosip hon ，微囊藻
Microcystis ， 念 珠 藻 Nostoc ， 颤
藻 Oscillator ia

　 节球藻毒素 Nodularins 肝毒性 Hepato toxic 节球藻 （主要在咸淡水 ） Nodula唱
r in （Mainly brackish water）

生物碱 Alkaloids
　 神经毒性生物碱
　 Neurotoxic alkaloids
　 类毒素唱a
　 Anatoxin唱a

神经毒性 Neurotoxic
　

鱼腥藻 A nabaena ，束丝藻 A pha唱
niz omenon ，颤藻 Oscillator ia

　 拟类毒素唱a （s）
　 Anatoxin唱a （s）

神经毒性 Neurotoxic
　

鱼腥藻 A nabaena ，颤藻 Oscil lato唱
r ia

　 石房蛤毒素 Saxitoxins 神经毒性 Neurotoxic 鱼腥藻 A nabaena ， 束丝藻 A pha唱
niz omenon ，拟柱胞藻 Clindros per唱
mopsis ，鞘丝藻 L yngbya
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毒素类别
Toxic g roup

毒性或刺激效应
Toxic or irritant effect

产毒蓝藻属名
Producer of cyanobacteria genera

　 细胞毒性的生物碱
　 Cytotoxic alkaloids
　 筒胞藻毒素
　 Cylindrospermopsin

细胞 毒 性 Cytotoxic ， 肝 毒 性
hepato toxic ，神经毒性 neuroto唱
toxic ，遗传毒性 genotoxic

鱼腥藻 A nabaena ，束丝藻 A pha唱
niz omenon ，拟柱胞藻 Clindrosp er唱
mopsis ，Umez akia

　 皮炎毒性生物碱
　 Dermatotoxic alkaloids

海洋蓝藻 Marine cyanobacteria
　

　 海兔毒素 Aplysiatoxin
　

皮炎毒性 Dermato toxic
　

鞘丝藻 L yngby a ，裂须藻 Schiz o唱
thr ix ，颤藻 Oscil lator ia

　 鞘丝藻毒素唱a Lyngbyatoxin唱a 皮炎毒性 Dermatotoxic ，口腔和
肠胃发炎 oral and gastrointesti唱
nal inflammation

鞘丝藻 L yngbya

脂多糖内毒素

Lipopolysaccharides （LPS）
具有刺激任何暴露组织的可能
Potentially irritates any
exposed tissue

所有 All

（引自 Svrcek and Smith ２００４） （Cited f rom Svrcek and Smith ２００４）
世界卫生组织 （WHO １９９８） 制定了饮用水中 MC唱LR 的最大可接受浓度

（１畅０ μg ／L） ，澳大利亚 、新西兰 、加拿大 、中国等也制定了饮用水中的 MC唱LR
标准 ，等同或略高于 WHO的指导值 （表 ２唱６） 。中华人民共和国卫生部于 ２００１

年颁布了 枟生活饮用水卫生规范枠 ， １ μg MC唱LR／L 的指导值被列入 “生活饮用

水水质非常规检验项目” 。国家环保总局和国家质量监督检验检疫总局于 ２００２年

发布了 枟地表水环境质量标准枠 ，１ μg MC唱LR／L 被列入 “集中式生活饮用水地

表水源地特定项目标准限值” 。

表 2唱6 　基于健康的关于蓝藻毒素暴露的指导值

Table 2唱6 　 Summary of cyanotoxin health唱based exposure guidelines
蓝藻毒素
Cyanotoxins

组织或国家
Organization or countries

最大可接受浓度
Maximum acceptable concentration

肝毒素 Hepatotoxin
　 微囊藻毒素 MC 世界卫生组织 WHO １ mc畅 ０ μg ／L

澳大利亚 Australia １ mc畅 ３ μg ／La
加拿大 Canada １ mc畅 ５ μg ／L b
新西兰 New Zealand １ mc畅 ０ μg ／L ，０ 痧畅 １ μg ／Lc
中国 China １ mc畅 ０ μg ／L
美国俄勒冈州 Oregon ，USA １ mc畅 ０ μg ／gd

　 节球藻毒素
　 Nodularins

无指导值 ，因该毒素仅在微咸水中出现 ，虽然其存在应该被视为健康
威胁
No guideline has been set as this toxin is found only in brackish waters ，
although its presence should be regarded as a health risk
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蓝藻毒素
Cyanotoxins

组织或国家
Organization or countries

最大可接受浓度
Maximum acceptable concentration

　 拟柱胞藻毒素
　 Cylindrospermopsin

无官方指导值 ；基于可能的遗传毒性 ，建议指导值 １ 北Ё畅 ０ μg ／L
No official guidelines ； suggested guideline of １ 骀畅 ０ μg ／L based on sus唱
pected genotoxicity

神经毒素 Neurotoxins
　 类毒素 Anatoxins 无官方指导值 ，类毒素唱a的建议指导值 ３ μg ／L

No official guidelines ，but anatoxin唱a has a suggested guideline value of
３ μg ／L

　 石房蛤毒素
　 Saxitoxins

无官方指导值 ，但是根据贝毒性 ，澳大利亚正在考虑采用 ３ μg 石房蛤
毒素／L的指导值 ，这一毒素水平大约等同于细胞密度 ＞ ２０ ０００个／mL
No official guidelines ， but Australia is considering a ３ μg saxitoxin唱
equivalent／L be used based upon data f rom shellfish toxicity ；this toxin
level could be associated with cell counts of above ２０ ０００ cells／mL

　 　 a总的 （细胞外 ＋ 细胞内） MC唱LReq ，即根据毒性大小 ，将 MC 的其他异构体换算成 MC唱LReq ，然后
合计 　 　 As total （f ree plus cell唱bound） MC唱LR toxicity equivalents ，i畅 e畅 ，variants are converted to equiva唱
lent MC唱LR toxicity and summed

b总 MC唱LR （细胞外 ＋ 细胞内） 　 Total MC唱LR （f ree plus cell唱bound）
c包括一个促肿瘤因子 　 　 Including a tumour唱promotion factor
d藻类健康食品 　 　 Algae health food products
引自 Svreck and Smith ２００４ ，中国的指导值来自国家环境保护总局 ２００２ 　 　 Cited f rom Svreck and

Smith ２００４ ，with guideline value of China f rom State Environmental Pro tection Administ ration of China ２００２

五 、结 　 　语

２０世纪中叶以来 ，人口快速增长导致的自然资源过度开发 、土地利用方式

的巨大变化 ，强烈地改变着自然界的 N 、 P循环 ———利用化石能源直接将空气中

的 N２大量转化为氮肥用于农业生产 ，几乎达到与地球上生物固氮总量相当的水

平 ；不断开采磷矿 ，制成磷肥用于增加粮食产量 。

由于人工固氮产生的氮肥及开采出的磷矿制成的磷肥集中使用在陆地生态系

统 ，再加上含磷洗衣粉的大量使用 ，未经处理的富含 N 、 P的生活污水的排放 ，

N 、 P大量进入内陆淡水湖泊和河流 ；而与海洋相比 ，湖泊和河流中的水量十分

有限 ，因此容纳和净化能力也十分有限 ，这就是为何人类的饮水安全正面临空前

巨大的威胁 ，而且这种局面可能会进一步恶化 。

湖泊的富营养化交织在自然过程和人为过程之中 。湖泊沉积物是 C 、 N 和 P
的重要储存库 ，也是湖泊环境信息的重要载体 。数千年以来 ，伴随着人类定居 、

开荒 、森林砍伐和耕作方式的改变 ，导致水体营养水平不断上升 ，湖泊沉积物中

C 、 N 和 P水平大幅上升 。水体富营养化最常见的结果就是导致由于藻类大量繁

殖形成的水华现象 。淡水藻类的大部分门类都有形成有害水华的种类 ，但是蓝藻
·８４·



水华的发生范围最广 。

蓝藻水华主要出现在淡水水体 ，如湖泊 、河流和水库等 。由于蓝藻在水体表

面大量堆积 ，不仅影响水体景观 ，而且如果这样的水体被用作饮用水源 ，会给自

来水处理及水源的安全带来危害 ，因为蓝藻能产生各种各样的天然毒素 ，其中以

肝毒性的微囊藻毒素危害最大 ，受到的关注最多 。世界卫生组织制定了饮用水中

MC唱LR的最大可接受浓度 （１畅０ μg／L） ，澳大利亚 、新西兰 、加拿大 、中国等

也制定了饮用水中的 MC唱LR标准 ，等同或略高于 WHO的指导值 。
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第三章 　蓝藻水华与 N／P比学说

从第二章可知 ，人类活动的增加是导致水体富营养化的最重要的原因 ，而根

据经验 ，富营养水体中常常出现蓝藻水华 。因此 ，在决定蓝藻水华形成的诸多环

境因子中 ，氮和磷受到的关注最多 。蓝藻可从大气中直接固定氮来缓解系统的氮

限制 ，因此大气可以同时为水体提供碳和氮 ，而磷没有类似的大气储存库 ，所以

磷必须来源于外部输入或内部循环 。磷酸盐 （PO３ －

４ ） 可与铁离子 （Fe３ ＋
） 、铝离

子 （Al３ ＋
） 和钙离子 （Ca２ ＋

） 生成固体化合物而沉降到湖泊底部 ，使磷酸盐固

定在沉积物中 ；氮不能生成不溶性化学沉淀 ，没有类似于磷酸盐吸附到铁上而固

定在沉积物中的途径 （Laws ２０００） 。

一 、影响蓝藻生长的因子及形成水华的蓝藻

影响蓝藻生长及水华暴发的环境因子主要有 ：氮和磷 、有机质 、铁和微量元

素 、电导和盐度 、扰动 、水滞留时间 、水的垂直分层和稳定性 ，还有与微生物 、

竞争者和消费者的相互作用 、物种的人为引入或移去和气候变化等 （Paerl et al ．
２００１） 。控制蓝藻生长和发展有关的环境因子如表 ３唱１所示 。

表 3唱1 　影响蓝藻生长和水华形成的环境因子
Table 3唱1 　 Environmental factors influencing cyanobacterial growth and bloom formation

因素 Factor 影响和蓝藻响应
Impacts and cyanobacterial responses

物理的 Physical
　 温度 Temperature 温度大于 １５ ℃ 有利于蓝藻生长 ，许多种类的适宜温度大于 ２０ ℃

　 光照 Light 许多形成水华的种属喜好或耐强光 ，而其他种类适应遮荫 （shade唱
adapted）

扰动和混合
　 Turbulence and mixing

许多形成水华的种属在一定空间尺度上喜好低扰动以及较弱的混合
条件

　 水滞留时间
　 Water residence time 所有种属都喜好长的滞留时间

化学的 Chemical
　 主要营养盐 （氮和磷）

　 Major nutrients （N and P）
氮和磷的富集有利于非固氮种类的生长 ，低 N ／P 比 （及高浓度磷
的富集） 有利于固氮蓝藻的生长

　 微量营养元素 （铁 、 金属）

　 Micronutrients （Fe ，metals）
Fe用于光合作用 、 NO －

３ 利用及固氮 ，有周期性 Fe限制的证据 。 也

需要其他金属 （如 Cu 、 Mo 、 Mn 、 Zn 、 Co） ，但不会成为限制因子

　 溶解无机碳 （DIC）
　 Dissolved inorganic C （DIC）

DIC 可限制浮游植物生长 ，但是蓝藻可以克服这一问题 ； DIC 限制
和高 pH 反而可能使形成水华的蓝藻更具有竞争优势
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因素 Factor 影响和蓝藻响应
Impacts and cyanobacterial responses

　 溶解有机碳 （DOC）
　 Dissolved organic C （DOC） 许多形成水华的蓝藻能利用 DOC ，水华常出现在富含 DOC 的水体

　 盐度 Salinity
本质上并不限制蓝藻 ，但是一些形成水华的种属 （如鱼腥藻 A na唱
baena、 微囊藻 Microcystis） 无法在咸水中生存 ，而其他属 （如节
球藻 Nodularia） 耐盐

生物的 Biological

　 牧食 Grazing
　

属选择性因子 ，有利于不可食 （inedible） 的大型丝状 、 群体及对
浮游动物有毒的蓝藻种属

　 微生物作用
　 Microbial interactions

蓝藻 细菌相互作用可能促进蓝藻生长和水华形成／持续 ；这种相互
作用可能是化学介导 （如 “毒素” 的功能） ；一些蓝藻 原生动物相
互作用也可能是互惠的 ；有证据显示存在病毒和细菌引起的对蓝藻
的拮抗作用 （如溶菌作用） 。 但是 ，这些并不是控制水华发生的常
见机制 。 存在蓝藻 微生物对营养盐的竞争 ，这可能是一种竞争
机制

　 与较高等动植物的共生
Symbioses with higher plants
and animals

蓝藻附生 ／体外寄生或内共生于其他藻类 、 蕨类植物和维管植物 。

许多蓝藻是专性的 ，包括固氮蓝藻的种属

（引自 Paerl et al ．２００１） （Cited f rom Paerl et al ．２００１）
形成水华的蓝藻一般都是有伪空泡 （gas唱vacuolate） 的种类 ，包括许多属 ，

在形态上从小的丝状群体到肉眼可见的大型球状群体 ，有些种类可以固氮 ，有些

则不固氮 （表 ３唱２） 。

表 3唱2 　形成水华的蓝藻
Table 3唱2 　 Bloom唱forming cyanobacteria

属 Genus 固氮 N ２唱fixer 科 Family 目 Order
丝状 Filamentous
鱼腥藻 A nabaena ＋ 念珠藻科 Nostocaceae 念珠藻目 Nostocales
项圈藻 A nabaenop sis ＋ 念珠藻科 Nostocaceae
束丝藻 A phaniz omenon ＋ 念珠藻科 Nostocaceae
节球藻 Nodularia ＋ 念珠藻科 Nostocaceae
拟柱胞藻 Cy lindros pe rmop sis ＋ 念珠藻科 Nostocaceae
胶刺藻 G loeotr ichia ＋ 胶须藻科 Rivulariaceae
颤藻 Oscil lator ia ？ 颤藻科 Oscillatoriaceae 颤藻目 Oscillatoriales
螺旋藻 S p irulina － 颤藻科 Oscillatoriaceae

非丝状 Non唱filamentous
微囊藻 Microcystis － 色球藻科 Chroococcaceae 色球藻目 Chroococcales
束球藻 Gomphosp haeria －

腔球藻 Coelos p haerium －

（引自 Oliver and Ganf ２０００） （Cited f rom Oliver and Ganf ２０００）
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二 、蓝藻的固氮作用

蓝藻是唯一可以固定分子态氮 （N２ ，是一种化学性质相对惰性的气体） 的

藻类 ，因此在氮的生物固定的基础过程中扮演着重要的角色 。许多自由生活的蓝

藻以及与其他植物或动物共生的蓝藻对水生和陆地环境中的氮的肥力 （nitrogen
fertility） 有着重要的贡献 ，特别是在热带地区 （Fay １９８３） 。 Dugdale等 （１９５９）

首先发现鱼腥藻 （A nabaena） 可固定溶解在湖水中的分子态氮 。固氮作用限于

一些细菌和蓝藻 ［特别是念珠藻目 （Nostocales）］ ，而念珠藻目的固氮作用明显

限于异型胞 （Reynolds １９８４） 。
固氮反应需要消耗高能化合物 ，同时需要强的生物还原底物 ，由于固氮酶和

一些为它提供还原底物的蛋白质对氧敏感 ，所以许多酶都是厌氧的 。在某些情况

下 ，自生的固氮菌采取机械或生化的屏障将氧气与生物固氮反应隔离 。在另一些

情况下 ，固氮系统被隔离到一个特定的结构中 ，如一些丝状蓝藻形成的异型胞 ，

这种特化的细胞通过减少氧对固氮酶 （nitrogenase） 的毒性允许固氮在有氧环境
中进行 （Buchanan et al ．２０００） ；也有报道指出 ，一些无异型胞的蓝藻仅在厌氧

条件下或晚上 （无光合作用产生氧） 进行固氮作用 （Fay １９８３） 。但是许多常见
的蓝藻属 （如微囊藻 Microcystis和束球藻 Gomphosphaeria） 未发现有固氮作用
（Reynolds １９８４） 。
为了在有氧环境下固氮 ，一些蓝藻 （如 Nostoc cordubensis） 通过形成厚的

胶质 （mucilage） 包裹异型胞阻止氧扩散进入细胞 ，同样 ，一个典型的异型胞通

常具有很厚的细胞壁也能减少细胞内的氧水平 （Prosperi １９９４ ，Graham and Wil唱
cox ２０００） 。作为对固氮的一种适应 ，异型胞缺乏光系统 II的表达 （photosystem
II expression） ，在异型胞内无法通过裂解水分子产生氧 ，因此缺乏固碳功能 ；

异型胞在光镜下容易辨认 ，体积较大而且壁厚 ，淡绿色 （图 ３唱１） 或者近乎无

色 ，这是因为其光系统 II受到抑制以及相对缺乏贮藏颗粒 （storage granule） 的
原因 （Graham and Wilcox ２０００） 。
有研究表明 ，当外源氮下降 （约低于 ３００ μg／L ） 时 ，自然的鱼腥藻和束丝

藻 （A phanizomenon） 种群中异型胞／营养细胞 （vegetative cell ） 之比增加
（Reynolds １９７２ ，Horne and Goldman １９７２） ，因此 ，蓝藻的固氮作用是兼性的

（facultative） ，通过固氮作用可以使蓝藻避免生长受到氮的限制 ，使固氮蓝藻在

氮源受到限制的情况下具有竞争优势 （Reynolds １９８４ ，Graham and Wilcox
２０００） 。在瑞典的 Erken 湖 ，固氮量为 ３ g／（m２

· a）（Granhall and Lundgren
１９７１） ；在美国的 Mize湖 ，１９６９ 年的固氮量约为７ g／（m２

· a） ，但 １９７０年要少

得多 （Keirn and Brezonik １９７１） 。在一些情况下 ，蓝藻的固氮作用能贡献湖泊总

氮输入的 ５０％ （McCarthy １９８０） 。
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图 ３唱１ 　具有异型胞 （淡绿色） 的鱼腥藻 （引自 Briand et al ．２００３）
Fig畅 ３唱１ 　 A nabaena sp畅 with a heterocyst （light green color）

（Cited from Briand et al ．２００３）

三 、 N ／P比学说
氮磷限制问题是水生态学家关注的重要问题之一 。一般来说 ，磷常常是淡水

生态系统中主要的限制因子 （Schindler １９７４） ，而氮则容易成为海洋生态系统中

的限制因子 （Ryther and Dunstan １９７１） ，但是到底何种元素起到主要限制性作

用 ，取决于外部输入到系统的 N ／P比及系统内部改变氮和磷有效性的生物地球
化学过程 。一般而言 ，氮固定作为海洋中外来氮源的重要性远不及湖泊 ，因为海

洋中铁和钼的有效性很低 （如海洋中铁的浓度比淡水中的低一个数量级） ，而这

两种金属都是固氮必需的 （Howarth １９８８） 。
早在 ２０世纪三四十年代 ，英美学者 （Pearsall １９３２ ， Hutchinson １９４４） 就

开始讨论 N ／P 比在决定藻类水华发生中的重要性 。 在加拿大学者 Schindler
（１９７７） 进行的全湖实验中 ，低 N ／P比 ［通过施缺氮肥料 （N deficient fertilizer）
或施磷肥 （P fertilizer）］ 有利于固氮 （N唱fixing） 蓝藻的生长 。 Flett 等 （１９８０）

发现 ，固氮蓝藻易出现于 N ／P 比 （重量比） 小于 １０ 的湖泊中 ，而在较大 N ／P
比的湖泊中几乎不会出现 。

Smith （１９８３） 通过收集世界范围的 １７个湖泊的资料 ，计算了生长季节表水

层 （epilimnion） 中蓝藻生物量的平均比例以及 TN／TP 比 ，结果发现当 TN ／
TP ＜ ２９ （重量比） 时蓝藻倾向于占优势 ，而当 TN ／TP ＞ ２９ （重量比） 时蓝藻倾

向于稀少 （图 ３唱２） ，从而提出了用于解释蓝藻水华发生的著名的 N ／P 比学说 。

他认为 ，营养盐比例 （nutrient ratio） 是自然的浮游植物群落种类组成的一个重
要的决定性因素 ，该结果也暗示与其他藻类相比 ，蓝藻一般是很好的氮竞争者 ，
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而对磷的竞争能力较差 。

图 ３唱２ 　世界范围内 １７个湖泊中生长季节蓝藻生物量 （体积） 平均比例与表水层 TN／TP
　 比之间的关系 （引自 Smith １９８３）
这些湖泊是 ： S ， Sammammish 湖 ； L ， Loch Leven 湖 ； Mo ， Moses 湖 ； N ， T rumen 湖 ； H ，

Hj惫lmaren湖 ； V ， V惫t tern湖 ； Vn ， V惫nern 湖 ； M ， M惫laren 湖 （１１ 个湾 ） ； Hu ， Huron 湖 ； St ，
Stone湖 ； B ， Bysj迸n 湖 ； He ， Heart 湖 ； Mi ， Michigan 湖 ； G ， George 湖 ； K ， Kinneret 湖 。 每个

　 符号表示一个生长季节的数据 。 TN ／TP ＝ ２９ 的分界线如虚线所示

Fig畅 ３唱２ 　 Relation between the growing season meaning proportion of blue唱green algae by
volume and epilimnetic total nitrogen （TN） to total phosphorus （TP） rations in １７ lakes 　

worldwide （Cited from Smith １９８３）
The lakes are ： S ， Sammammish ； L ， Loch Leven ； Mo ， Moses ； N ， T rumen ； H ， Hj惫lmaren ； V ，

V惫t tern ；Vn ，V惫nern ；M ，M惫laren （１１ bays） ；Hu ，Huron ；St ，Stone ；B ，Bysj迸n ；He ，Heart ；Mi ，
Michigan ；G ，George ；and K ，Kinneret ．Each symbol represents data f rom one growing season ． 　 　

Boundary for T N ／TP ＝ ２９ is shown by the dashed line

另一方面 ， Smith （１９８３） 指出 ，N ／P比学说也不可能解释所有湖泊中的蓝
藻的出现与否 （从图 ３唱２也可以看出 ，许多湖泊的 TN ／TP ＜ ２９ ，但是非蓝藻却

占优势） ，生态系统中其他因素 （如鱼类） 也能改变浮游植物对营养盐的响应 。

Smith （１９８３） 认为 ，N ／P比学说具有重要的实践意义 ，因为在许多湖泊中

可以通过污水分流 （sewage diversion） 、移去污水中的磷或者湖泊自身的营养盐
沉淀来改变 N ／P比 。譬如 ，一些湖泊的恢复技术常常导致表水层 TN ／TP 比的
增加 ，废水深度处理 （advanced waste water treatment） 经常移去氮 ，但是如果

因此导致下游湖泊 N ／P比降低的话 ，在一些情况下反而达不到预期目标 。
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当藻类恒定地生活在最适光照 、最适温度及各种营养供给充足的实验条件下

时 ，藻类组织中的 C占无灰干重的 ５１％ ～ ５６％ ，N 占无灰干重的 ４％ ～ ９％ ，平

均 C ∶ N ∶ P原子比例大致等于 １０６ ∶ １６ ∶ １ （即重量比约为 ４２ ∶ ７ ∶ １） ，这即是

所谓的 Redfield比例 ，这似乎也是藻类细胞最终需要的元素比例 （Ketchum and
Redfield １９４９ ，Redfield １９５８ ，Reynolds １９８４） 。很显然 ， Smith （１９８３） 提出的

TN ／TP ＝ ２９这样一个界限 ，与理想实验条件下培养的藻类组织中的 N ／P比相差
甚远 。

最近 ，H狈kanson等 （２００７） 通过分析世界各地 ８６ 个水体 （包括海水和淡

水） TN ／TP比与生长季节中蓝藻生物量 （中值） 之间的回归关系发现 ，当 TN ／
TP ＜ ４０ 时 ，蓝藻生物量 （CB ，经 CB０畅 ２５转换） 与 N／P 比呈负相关关系 （图

３唱３） ，与 Smith （１９８３） 的结果相似 。

图 ３唱３ 　蓝藻生物量 （CB） （转换成 CB０畅２５ ，CB的单位为 mg WW／L） 和 TN／TP比之
　 间的关系 ，数据为 ８６个系统中生长季节的中值 （修改自 H狈kanson et al ．２００７）
Fig畅 ３唱３ 　 Relation between cyanobacterial biomass （CB） （transformed into CB０畅２５

；CB
in mg WW ／L） and TN／TP using median values for the growing season from ８６ systems
　 　 （Modified from H狈kanson et al ．２００７）

四 、武汉东湖的富营养化与蓝藻水华

１畅 蓝藻水华的兴衰

武汉东湖为长江中游的中型浅水湖泊 （面积为 ２７畅９ km２
，平均水深 ２畅２ m） 。
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藻类群落结构从 ２０ 世纪 ５０ ～ ７０ 年代呈现出显著的变化 ：就个体数量而言 ，

１９５６ ～ １９５７年 ，甲藻第一 ，硅藻第二 ，这两个门占藻类总密度的 ６０％ ～ ７０％ ；

而蓝藻和绿藻的比例较小 ； ６０ 年代以后 ，蓝藻和绿藻的密度增加 ，占到整个藻

类的 ５０％ 以上 （饶钦止和章宗涉 １９８０） 。在 １９７９ 年前 ，虽然计数了水柱中的浮

游植物细胞或群体数 ，但没有测算生物量 。

从 ２０世纪 ７０年代一直到 １９８４年 ，每年夏天湖泊表面都分布着极为难看且

难闻的蓝藻水华 （图 ３唱４） 。从 １９８５年起 ，水华第一次没有大面积暴发 （以后的

２ ～ ３年仅在局部区域还有少量水华） ，此后水华再也没有出现 。 １９７９ ～ ２０００年 ，

浮游植物 （湖中心 II站） 总生物量与蓝藻生物量均明显下降 ，绿藻类没有明显

变化趋势 ，而个体较小的隐藻类则呈明显上升趋势 （图 ３唱５） 。 １９８５ 年以前 ，微

囊藻群体 、丝状束丝藻和颤藻在浮游植物中占优势 ，之后小环藻 （中心纲硅藻）

和隐藻占优势 ；蓝藻主要由颤藻和平裂藻组成 ，但不形成表面水华 （Shei et al ．
１９９３） 。

图 ３唱４ 　东湖蓝藻水华 （立川贤一博士摄于 １９８１年 １０月 ９日）

Fig畅 ３唱４ 　 Cyanobacterial blooms in Lake Donghu on October ９ ，１９８１ （Photo by Dr畅 K畅
　 　 Tatsukawa）
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图 ３唱５ 　东湖 （湖中心 II站） 不同类群浮游植物生物量的长期变化 （１９７９ ～ ２０００）

（引自唐汇娟 ２００２）

Fig畅 ３唱５ 　 Long唱term changes of the biomass of various phytoplankton in Lake Donghu
（the mid唱lake Station II） （Cited from Tang ２００２）

２畅 水柱和沉积物中磷的长期变化

总磷 （TP） 含量在 ２０世纪 ５０年代较低 ，７０年代中期有一个快速增加过程 ，

８０年代中期 TP含量最高 ，之后迅速下降 （图 ３唱６和图 ３唱７） 。很显然 ，蓝藻水华

暴发期间 ，湖水中 TP和 PO４唱P含量均很高 ，而水华消失后 ， TP和 PO４唱P含量
均显著降低 。东湖湖水中 TP含量在 ５０ ～ ８０年代中期不断上升可以归结为沿湖

生活污水的大量排放 （张水元等 １９８４） （可能还有草鱼过度放养导致的沉水植物

的大量衰退） ，然而为何任 ８０年代中期以后明显下降 ？

１９７９ ～ １９８０年 ，东湖 TP 年输入为 ８８ t ，其中 ７７％ 滞留在湖中 （张水元等

１９８４） ，而 １９９７ ～ １９９８年 ， TP年输入为 ９０ t ，其中 ８０％ 滞留在湖中 ，东湖磷的

输入主要来自生活污水 （Tang and Xie ２０００） 。虽然关于东湖营养盐收支的数据
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图 ３唱６ 　 １９５６ ～ １９９９年东湖 I站和 II站水柱中 TP和 PO４唱P浓度的季节变化
（引自 Xie and Xie ２００２）

Fig畅 ３唱６ 　 Seasonal changes of TP and PO４唱P concentrations in the water column at Stations
　 I and II of Lake Donghu during １９５６ ～ １９９９ （Cited from Xie and Xie ２００２）

图 ３唱７ 　东湖湖水 （湖中心 II站） 中总磷年平均含量的长期变化

（引自谢丽强等 ２００１）

Fig畅 ３唱７ 　 Long唱term changes of mean TP concentration in the water column of
　 Lake Donghu （the mid唱lake Station II） （Cited from Xie et al ．２００１）
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十分有限 ，但是很明显 ，２０世纪 ８０年代中期以后湖水中 TP含量的明显下降很
难归结于 TP输入的变化 ，因为 １９９７ ～ １９９８年 TP的输入量与滞留率均有一定程
度的上升 。 ２０世纪 ５０ ～ ９０年代 ，东湖表层沉积物中的 TP含量是一个不断上升
的趋势 ，表明表层沉积物中磷的沉积速率在不断增加 （图 ３唱８） 。

图 ３唱８ 　东湖 １９５７ ～ １９９９年 I站和 II站表层 （０ ～ １０ cm） 沉积物中 TP浓度
　 的变化 （引自谢丽强等 ２００１）

Fig畅 ３唱８ 　 TP variations in the surface sediments at Stations I and II of Lake
　 　 Donghu during １９５７ and １９９９ （Cited from Xie et al ．２００１）

很显然 ，２０世纪 ８０ 年代中期以来在外源磷负荷并未发生显著变化的情况

下 ，水柱中磷含量出现了显著下降 ，而这一现象与蓝藻水华的消失及藻类生物量

的大幅下降同步 ：东湖湖心 （II站） 藻类总生物量的平均值在 １９７９ ～ １９８３年高

达 １７畅２５ mg／L （蓝藻占 ７８畅３％ ） ，而在 １９８９ ～ １９９６年 ，降低到４畅２８ mg／L （蓝

藻仅占 １２畅６％ ） （Xie and Xie ２００２） 。这可能表明这样一种现象 ，即外源氮 、磷

负荷的增加导致了蓝藻水华的出现和大暴发 ，而蓝藻水华反过来又促进了磷内源

负荷的增加 。这样 ，由于东湖通过非经典生物操纵 （鲢 、鳙的放养） 清除了蓝藻

水华 （而非通过改变外源负荷或清淤） 而出现了水柱中磷含量的大幅下降 ，从而

发现了蓝藻水华暴发可显著地促进浅水富营养湖泊沉积物中磷释放的长期生态学

证据 。

Xie和 Xie （２００２） 通过对武汉东湖进行的磷和浮游植物的长期 （１９５０ ～

１９９０年） 生态学资料的分析 ，首次报道了富营养型浅水湖泊湖水中的磷的内源

负荷与藻类水华消长密切相关的现象 。

五 、低 N ／P比是蓝藻水华发生的原因还是结果 ？

蓝藻水华的暴发被认为是湖泊富营养化的重要表征 ，因此蓝藻水华的暴发机

制在过去的半个世纪一直是淡水生态学研究的热点 （Paerl et al ．２００１） 。但是 ，

从 ２０世纪的研究报道中 ，从未见到过有关藻类水华对沉积物唱水界面营养盐交换

影响的实验研究 （谢平 ２００５） 。 Xie等 （２００３a） 于 ２０００ 年夏季在武汉东湖进行
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了 N 、 P添加对蓝藻水华暴发影响的围隔实验 ，观察到沉积物中 N 、 P 对蓝藻水
华的不同响应 ，即蓝藻水华暴发促进了沉积物磷的大量释放 。

１畅 添加 N 、 P的围隔实验
在 ２０００年夏季的实验中 ，一共设置了 ８ 个由不透水的聚丙烯织布构成的封

底围隔 ，均注入围隔旁边的东湖湖水 （湖水为超富营养化水平） ，其中在 ６ 个围

隔 （E１ ～ E６） 中添加了约 ５ cm 厚的底泥 （采自围隔边） ，另 ２ 个围隔 （E７ 、
E８） 中未加底泥 ，并在 E１和 E２中加入磷 、 E３ 和 E４中加入氮 ，而 E５ ～ E８中
未添加任何营养盐 。实验设计如图 ３唱９所示 。

图 ３唱９ 　东湖 ２０００年围隔实验设计

Fig畅 ３唱９ 　 Design of the enclosure experiment in Lake Donghu in ２０００
大约从 ８月中旬开始 ，在各围隔中微囊藻生物量均大幅增加 （图 ３唱１０） 并开

始出现蓝藻水华 。在有底泥的围隔 （E１ ～ E６） 中 ，蓝藻水华的出现与水柱中 TP
和 PO４唱P的上升同步 ，而在没有底泥的 E７ 和 E８ 中 ，尽管也有蓝藻水华出现 ，

水柱中 TP和 PO４唱P含量均相当稳定 （图 ３唱１１和图 ３唱１２） 。除加氮的 E３和 E４中
TN 含量逐步下降外 ，其他围隔中的 TN 含量却保持相对稳定 （图 ３唱１３） ，而所

有围隔中的硝态氮含量均有显著下降 （Xie et al ．２００３a） 。同时 ，随着水柱中蓝

藻水华的出现 ，所有围隔中的 pH 均有明显的上升趋势 （图 ３唱１４） ，而溶解氧

（DO） 却没有明显的变化规律 （图 ３唱１５） 。

本实验的初衷是想探讨添加 N 、 P （改变 N ／P比） 对蓝藻水华发生的影响 ，

以检验 Smith （１９８３） 提出的有关蓝藻水华暴发的 N ／P 比学说的适用性 。实验

结果表明 ：

１） N ／P ＜ ２９并非蓝藻水华发生的充分必要条件 。譬如 ， ８月 １２日 ， E３和
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E４中的 N ／P 分别高达 ４８畅２ 和 ４５畅２ （图 ３唱１６ ） ，微囊藻生物量分别已达

２０畅６７ mg／L和 ５畅１４ mg／L ，分别占浮游植物总生物量的 ８２畅９％ 和 ７９畅６％ 。

图 ３唱１０ 　东湖围隔和湖水中浮游植物生物量 （湿重） 的变化 （引自 Xie et al ．２００３a）
Fig畅 ３唱１０ 　 Changes in phytoplankton biomass （wet weight） in the enclosures and the

surrounding lake water of Lake Donghu （Cited from Xie et al ．２００３a）
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图 ３唱１１ 　东湖围隔和湖水中 TP浓度的变化
（引自 Xie et al ．２００３a）

Fig畅 ３唱１１ 　 Changes in TP concentration in
the enclosures and the surrounding lake water
of Lake Donghu （Cited from Xie et al ．２００３a）

图 ３唱１２ 　东湖围隔和湖水中 PO４唱P浓度的
变化 （引自 Xie et al ．２００３a）

Fig畅 ３唱１２ 　 Changes in PO４唱P concentration
in the enclosures and the surrounding lake
water of Lake Donghu （Cited from Xie et al ．
　 ２００３a）
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图 ３唱１３ 　 东湖围隔和湖水中 TN 浓度的变
　 化 （引自 Xie et al ．２００３a）
Fig畅 ３唱１３ 　 Changes in TN concentration in
the enclosures and the surrounding lake wa唱
ter of Lake Donghu （Cited from Xie et al ．
　 　 ２００３a）

图 ３唱１４ 　东湖围隔和湖水中 pH 的变化 （引
　 自 Xie et al ．２００３a）
Fig畅 ３唱１４ 　 Changes in pH in the enclosures
and the surrounding lake water of Lake Dong唱
　 hu （Cited from Xie et al ．２００３a）
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图 ３唱１５ 　 东湖围隔和湖水中溶氧 （DO ）
　的变化 （引自谢丽强博士未发表资料）

Fig畅 ３唱１５ 　 Changes in dissolved oxygen
（DO） in the enclosures and the surrounding
lake water of Lake Donghu （Cited from un唱
　 published data of Dr畅 Liqiang Xie）

　

图 ３唱１６ 　东湖围隔和湖水中 N ／P比的变化
　 （引自谢丽强博士未发表资料）

Fig畅 ３唱１６ 　 Changes in N／P ratio in the en唱
closures and the surrounding lake water of
Lake Donghu （Cited from unpublished data
　 of Dr畅 Liqiang Xie）
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２） 随着蓝藻生物量的增加 ， pH 大幅上升 。譬如 ， E３中的微囊藻生物量在
８月 ２７日达到 ２４５畅５ mg／L 的最大值 （占浮游植物总生物量的 １００％ ） ， pH 达到
９畅７４的最大值 ； E４ 中的微囊藻生物量在 ９ 月 ６ 日达到 １３９畅４ mg／L 的最大值
（占浮游植物总生物量的 １００％ ） ， pH达到 ９畅３４ （最大值为 ９月 １日的 ９畅９） 。而

湖水中的 pH仅在 ７月 ７日达到 ８畅１ （L２） 和 ８畅２ （L１） ，其余时间均在 ８以下 ，

湖水中藻类总生物量仅为 ６畅９２ （L１） 和 ６畅７２ （L２） 。藻类总生物量与 pH 之间
呈显著正相关 （r ＝ ０畅５５３ ，P＜ ０畅０００ ０１）

３） N ／P的降低主要是由于沉积物磷的大量释放所致 。譬如 ，与 ８月 １２ 日

相比 ，在实验结束时 ， E３ 和 E４ 中的 TN 下降到仅为原来的 ６４畅８％ 和 ７３畅７％ ，

而 TP分别上升了 ６畅６倍和 ８畅３倍 。

４） 虽然围隔和湖水中大多数时候的 N ／P ＜ ２９ ，但 N 、 P的绝对浓度都很高 。

各围隔中虽然均出现大量蓝藻水华 ，但是均为非固氮的微囊藻 ，很难见到固氮蓝

藻 （如鱼腥藻等） 。

上述结果表明 ，蓝藻水华的暴发诱导了底泥中磷 （而不是氮） 的大量释放 ，

可能通过藻类光合作用的增强导致 pH升高 。

图 ３唱１７ 　东湖 ２００１年围隔实验设计

Fig畅 ３唱１７ 　 Design of the enclosure experiment in Lake Donghu in ２００１

２畅 不同营养水平沉积物和上覆水的组合围隔实验

Xie等 （２００３b） 于 ２００１年夏季在东湖进行了围隔实验 ，一共设置了由不透

水的聚丙烯织布构成的 ８个封底的围隔 ，在 E１和 E２ 、 E５和 E６中注入富营养的
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湖水 ，而在 E３和 E４ 、 E７和 E８ 中注入混合水 （１０％ 的湖水 ＋ ９０％ 的自来水） ，

再在 E１ ～ E４中加入营养水平较高的底泥 （约 ５ cm 厚） ，在 E５ ～ E８中加入营养
水平较低的底泥 （约 ５ cm厚） 。实验设计如图 ３唱１７所示 。当围隔的水柱中 N 、 P
水平高 （E１ ～ E４） 或较高 （E５ 和 E６） 时 ，无论初始的 N ／P 比小于或大于 ２９ ，

均发生了微囊藻水华 ；在水柱中 N 的水平较高而磷的浓度很低的围隔 （E７ 和
E８） 始终没有出现蓝藻水华 （图 ３唱１８ ～ 图 ３唱２１） 。经过两个半月的实验 ， E１ ～

E４的沉积物中的总磷含量从 ４畅０１ mg／g 下降到 ２畅３０ ～ ２畅６１ mg／g ，而 E５ ～ E８
的沉积物中的总磷含量变化不大 （初始含量为 ０畅７７ mg／g ，结束时为 ０畅７５ ～ ０畅８３

mg／g） （表 ３唱３） 。

图 ３唱１８ 　东湖围隔和湖水中微囊藻生物量 （湿重） 的变化 （引自 Xie et al ．２００３b）
Fig畅 ３唱１８ 　 Changes in Microcystis biomass （wet weight） in the enclosures and the

surrounding lake water of Lake Donghu （Cited from Xie et al ．２００３b）
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图 ３唱１９ 　东湖围隔和湖水中 TP浓度的变化
　 （引自 Xie et al ．２００３b）
Fig畅 ３唱１９ 　 Changes in TP concentration in the
enclosures and the surrounding lake water of
Lake Donghu （Cited from Xie et al ．２００３b）

图 ３唱２０ 　东湖围隔和湖水中 TN 浓度的变化
　 （引自 Xie et al ．２００３b）
Fig畅 ３唱２０ Changes in TN concentration in the
enclosures and the surrounding lake water of
　 　Lake Donghu （Cited from Xie et al ．２００３b）
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图 ３唱２１ 　东湖围隔和湖水中 N ／P比的变化 （引自 Xie et al ．２００３b）
Fig畅 ３唱２１ 　 Changes in N／P ratio in the enclosures and the surrounding lake water of Lake 　

Donghu （Cited from Xie et al ．２００３b）
表 3唱3 　实验开始和结束时 ，各围隔沉积物中 TP 、Fe唱P和 Al唱P含量 （mg／g DW）

的变化 （mean ± s畅e畅 ）
Table 3唱3 　 Changes in TP ，Fe唱P and Al唱P contents （mg／g DW） （ mean ± s畅e畅 ） from the

beginning to the end of the experiment in the enclosures
围隔

Enclosures
总磷

TP
铁磷

Iron bound P
铝磷

Aluminum bound P
初始浓度 Initial content ４ vl畅 ０１ ± ０ b畅 ０１７ ２  �畅 ３５ ± ０ 蝌畅 ２７９ ０ 祆忖畅 １２ ± ０ 刎畅 ０１７

结束时浓度 Final content E１  ２ vl畅 ６１ ± ０ b畅 ２７９ １  �畅 ４１ ± ０ 蝌畅 ０５６ ０ 祆忖畅 ０７ ± ０ 刎畅 ０２３

E２  ２ vl畅 ２６ ± ０ b畅 ２１２ １  �畅 ３０ ± ０ 蝌畅 １５０ ０ 祆忖畅 ０６ ± ０ 刎畅 ０１４

E３  ２ vl畅 ３５ ± ０ b畅 ２２８ １  �畅 ４１ ± ０ 蝌畅 ２３０ ０ 祆忖畅 ０８ ± ０ 刎畅 ０１９

E４  ２ vl畅 ３０ ± ０ b畅 ２８２ １  �畅 ０４ ± ０ 蝌畅 ２０７ ０ 祆忖畅 ０６ ± ０ 刎畅 ０３１

初始浓度 Initial content ０ vl畅 ７７ ± ０ b畅 ０３１ ０  �畅 １１ ± ０ 蝌畅 ０２６ ０ 祆忖畅 ０２ ± ０ 刎畅 ００１

结束时浓度 Final content E５  ０ vl畅 ８４ ± ０ b畅 ０５３ ０  �畅 １３ ± ０ 蝌畅 ００２ ０ 祆忖畅 ０２ ± ０ 刎畅 ００６

E６  ０ vl畅 ７５ ± ０ b畅 ０１２ ０  �畅 ０８ ± ０ 蝌畅 ０２２ ０ 祆忖畅 ０１ ± ０ 刎畅 ００２

E７  ０ vl畅 ８３ ± ０ b畅 ００４ ０  �畅 １２ ± ０ 蝌畅 ０１９ ０ 祆忖畅 ０２ ± ０ 刎畅 ００４

E８  ０ vl畅 ７６ ± ０ b畅 ００２ ０  �畅 ０９ ± ０ 蝌畅 ０１５ ０ 祆忖畅 ０１ ± ０ 刎畅 ００１

（引自 Xie et al ．２００３b） （Cited f rom Xie et al ．２００３b）
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很显然 ，富含磷的沉积物释放大量的磷到水柱中 ，而这一过程被暴发的蓝藻

水华大大促进 （形象地说 ，蓝藻水华有选择性地从沉积物中泵吸磷） ，从而导致

N ／P比的降低 。因此 ，N ／P比的降低不是蓝藻水华暴发的原因而是结果 。值得

注意的是 ，当在围隔中注入富含磷的湖水而沉积物中的磷含量较低时 ，即使水柱

中有蓝藻水华的出现 ，沉积物的磷也没有明显的释放 （因而水柱中的总磷含量保

持相对稳定） 。

本实验的结果表明 ：

１） 沉积物的 P 水平对 P 的释放十分重要 ， ４ mg／g 时 ，释放显著 ；而

０畅７７ mg／g时 ，无释放发生 。

２） 富营养底泥中 P 的释放 ，主要是源于 Fe唱P 的大幅下降 （可能 OH － 与

H２ PO －
４ 竞争吸附位点 ，导致沉积物中的 Fe唱P和 Al唱P发生解离） 。

３） 中营养底泥中 Ca唱P可能是 P的主要成分 ，而 Ca唱P在中性 碱性条件下不
易解离 。

４） 水柱中 N 为何变化不大 ？可能沉积物中 N 的释放更多地受氧化还原过程
的控制 ，实验中即使靠近底泥 （２ m 深 ） 也未出现厌氧环境 （DO 为
４畅３ ～ １１ mg／L） 。 　

图 ３唱２２ 　 ２０００年 ４ ～ ８月 ，东湖围隔实验附近湖区沉积物中各种形态磷的平均含

　 量 （修改自 Zhang et al ．２００４）
Fig畅 ３唱２２ 　 Mean content （during April and August of ２０００） of various formed
phosphorus in the sediment of Lake Donghu near the enclosure experiment （Modified
　 　 from Zhang et al ．２００４）

５） 藻类总生物量与水体 pH 之间有显著的相关性 （ r ＝ ０畅３６１ ，P＜ ０畅０００１） ，

但是比 ２０００年的围隔实验的相关性差 ，可能与 ２００１年实验中有 ４个围隔中的沉

积物 P含量较低且藻类总生物量相对较低有关 。也就是说 ，沉积物 P 含量越高 ，

藻类生物量越大 ，对 pH的影响越显著 。

在 ２００１年的围隔实验中 ，虽然未测沉积物中 Ca唱P 的含量 ，但是通过对
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２０００年采集的邻近围隔实验区的沉积物各种形态磷的分析结果来看 ， Fe唱P 占绝
对优势 （图 ３唱２２） ， Fe唱P／Ca唱P比高达 １７畅７ （Zhang et al ．２００４） 。
在 ２００１年的围隔实验中 ，随着 pH 的升高 ，Ca２ ＋ 浓度呈现显著下降的趋势

（虽然相关系数较小） （图 ３唱２３） ，表明上覆水中沉淀的钙随 pH 的上升而有增加
的趋势 。因此可以推测 ，随着 pH 的升高 ，一方面沉积物铁 、铝磷的解析使溶解

性磷增加 ，另一方面钙磷的沉淀可能又将一部分磷带回沉积物 。

图 ３唱２３ 　 ２００１年 ７ ～ ９月东湖围隔和湖水中 pH和 Ca２ ＋ 浓度之间的相关关系
　 　 （源自谢丽强博士未发表资料）

Fig畅 ３唱２３ 　 Relationship between pH and Ca２ ＋ concentration in the enclosures
and the surrounding lake water of Lake Donghu during July唱September of ２００１
　 　 （f rom unpublished data of Dr畅 Liqiang Xie）

需要指出的是 ，在东湖的围隔实验 （Xie et al ．２００３a ， b） 中 ，没有测定氮

反硝化 （denitrification） 量 ，但在浅水富营养型湖泊中 ，反硝化作用十分强烈 ，

如通过 N 、 P收支的计算 ，在丹麦的 ６ 个浅水湖泊中 ，反硝化量为 ０ ～ ４７ g N ／
（m２

· a） ［平均 ２６畅５ g N ／（m２
· a）］ ，占 TN 负荷的 ０ ～ ５４％ （平均 ２８畅３％ ）

（Andersen １９７４） ；在瑞士的 ６个湖泊中 ，反硝化量为 １ ～ ２０ g N ／（m２
· a） ，占 N

滞留量的 ４５％ ～ ８１％ （Vollenweider １９６８） 。
在关于蓝藻水华暴发的几种主要控制因子中 ，最流行但争议最大的可能是加

拿大科学家 Smith （１９８３） 在著名的学术刊物 Science上提出的 N ／P比学说 ，即

N ／P比超过 ２９将会减少藻类生物量中蓝藻的比例 。三十年来 ，围绕这一学说的

争议不断 ，有的支持 （Takamura et al ．１９９２ ，Zohary et al ．１９９２ ，Aleya et al ．
１９９４ ，Fujimoto et al ．１９９７） ，但有的反对 ，如有研究者已经意识到 ，即使观察

到这种响应 ，也可能是由于磷含量上升的结果而不一定是由于 N ／P比的下降引
起的 （Trimbee and Prepas １９８７ ，Sheffer et al ．１９９７） 。 Paerl 等 （２００１） 认为 ，

N ／P比理论不太适用于解释富营养水体中的蓝藻水华暴发机制 ，因为这样的水

体氮 、磷负荷很大 ，氮 、磷的输入可能超过浮游植物的同化能力 。但关于这一学

说的正确与否一直缺乏令人信服的证据 。 Takamura等 （１９９２） 报道 ，在日本的
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霞浦湖的蓝藻水华暴发期间 ，湖水中的 TN ／TP比基本都小于 １０ ，而蓝藻水华消

失后却超过 ２０ ，他们认为这是由于氮的输入的变化所致 。武汉东湖的长期生态

学研究 （Xie and Xie 　 ２００２） 和实验湖沼学研究 （Xie et al ．２００３a ， b） 表明 ，

在富营养湖泊中 ，蓝藻水华的暴发导致水体 pH 的上升 ，从而选择性地诱导沉积

物中磷的大量释放 ，最终导致水体 N ／P比的显著降低 ，低 N ／P比不是蓝藻水华
暴发的原因而是结果 。

图 ３唱２４ 　丹麦 ２６５个不同总磷水平湖泊中总磷浓度 （相对于冬季 １ ～ ３月值的百分数） 的季

　 节变化 ，根据夏季的平均总磷含量划分成若干种类型 （引自 S矱ndergaard et al ．２００１）
Fig畅 ３唱２４ 　 Seasonal variation in TP concentrations as percentage of winter values （１ Jan to ３１
March） in ２６５ Danish lakes with different categories of mean summer TP （Cited from S矱nder唱
　 　 gaard et al ．２００１）

六 、浅水湖泊营养水平对内源 P负荷的波动影响
１畅 丹麦浅水湖泊 （温带） 内源 P负荷的波动机制
　 　丹麦科学家 （Jeppesen et al ．１９９７ ，S矱ndergaard et al ．１９９９ ，２００１） 研究了

２６５个丹麦温带湖泊的湖水中总磷 （TP） 含量相对于冬季值的季节变化 （图

３唱２４） ，他们分析的湖泊主要是富营养型 （一半湖泊的夏季平均 TP含量为 ０畅１５

～ ０畅５８ mg P／L） 、浅水型 （一半湖泊的平均水深为 １畅２ ～ ３畅２ m） 及相对较小型
（一半湖泊的面积为 １７ ～ １３７ hm２

） ；所研究的湖泊在过去的 １０ ～ １５年至少每年
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采样 １０次 ，每个湖泊代表一个点 ，均为表层水样 。他们发现磷含量的季节变化

与湖泊的营养水平高度相关 ：当湖泊的总磷含量低于 ０畅０５ mg／L 时 ， TP的季节
变动较低 ，夏季与冬季的差异不大 ，但是在较富营养的湖泊中 （特别是当湖泊的

总磷含量高于 ０畅１ mg／L时） ，夏季的 TP含量一般比冬季高出 ２ ～ ３倍 。也就是

说 ，在浅水的温带湖水中夏季总磷浓度升高的现象越是在富营养湖泊中越是明

显 ，这虽然有时被归结为夏季来自污水的磷的输入的增加 ，但在大多数情况下则

是沉积物内源负荷增加的结果 （S矱ndergaard et al ．２００１） 。
S矱ndergaard等 （１９９９） 对 １６ 个丹麦湖泊的沉积物中磷的滞留 （P唱reten唱

tion） 进行了为期 ８年的研究 ，将这些湖泊根据湖水中夏季的平均总磷浓度划分

为三个类型 。所研究的湖泊相对较小 、浑浊 、富营养化 、水的滞留时间短 。为了

建立逐月的质量收支 （monthly mass balance） ，对每个湖泊的主要入水口 （main
inlet） 充分考虑污水排放的季节变化 ，每年采样 １８ ～ ２６次 ，而对较次要的入水

口 ，则根据它们对总负荷的相对贡献 ，采样次数要少一些 。出水口 （outlet） 的
样品夏季每月采集 ２次 ，冬季每月采集 １次 （因此每年 １９次） 。所研究的湖泊营

养盐负荷的历史各异 ，但大部分湖泊在近 １０ ～ １５年都进行了负荷的削减 。他们

的结果表明 ，沉积物中磷滞留的季节变化在不同营养水平湖泊中有很大差异 ：当

湖水中的总磷含量 ＜ ０畅１ mg P／L时 ，沉积物中磷的平均滞留率除 ７ ～ ８月外均为

正值 ；当湖水中的总磷含量 ＞ ０畅１ mg P／L 时 ，磷的滞留率在 ４ ～ ９月均为负值 ，

以 ５月和 ７月负值最大 （高达外源负荷的 ５０％ ～ ６５％ ） ，而在 ６月的负滞留率值

一般较小 （特别是在 ０畅１ ～ ０畅２ mg P／L 的湖泊） （图 ３唱２５） 。他们认为 ，５月份在

大多数富营养湖泊中出现的很大的负滞留率值暗示着春天不断增加的生物活动的

开始诱导着冬天滞留在沉积物中磷的释放 。

S矱ndergaard等 （２００１）综合各种文献列举了对沉积物滞留磷能力的季节变

化及其与营养水平关系的几种可能解释 ，包括 ： ①随着温度升高 ，有机物质的矿

化与无机磷释放速率的增加 ； ②富营养湖泊中光合作用导致 pH 升高增加铁磷的
释放速率 ； ③与浮游植物生产力的季节变化有关的有机质沉积速率的增加 （这在

较高温度条件下将降低表层沉积物对磷的滞留能力） ； ④夏季 ，随着有机质负荷

的增加以及矿化过程的加强 ，氧和硝酸盐在沉积物中的渗透深度降低 ，在富含铁

磷的湖泊中 ，温度的升高减少沉积物表层氧化层 （oxidized surface layer） 的厚
度 ，从而可能会促进氧化还原敏感的 （redox唱sensitive） 释放作用 。

S矱ndergaard等 （２００１） 认为 ，如图 ３唱２５所示的初夏沉积物磷滞留能力的下

降可能与春末高浮游动物生物量的出现以及其对浮游植物的牧食而带来的清水期

（clearwater phase） 有关 。这可能包含有几种机制 ：有机质沉淀的下降减少了溶

氧的消耗从而增加了氧化还原条件 、光照条件的改善增加了底栖的初级生产力从

而增加了磷的摄取和沉积物表面的氧化条件 。他们认为 ，在生物操纵实验中经常

观察到的食浮游生物鱼类的减少使叶绿素 a减少及透明度增加从而导致湖水中磷
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含量的下降的现象支持上述观点 。但是这仍然无法满意地解释为何清水期过后的

夏季沉积物磷释放大量增加以及为何夏季磷内源负荷与营养水平密切相关 。

图 ３唱２５ 　 １６个丹麦湖泊 （根据 ８年的夏季平均总磷含量划分成三种类型） 的磷滞留的季节

　 变化 （引自 Sondergaard et al ．１９９９）
Fig畅 ３唱２５ 　 Seasonal variation in P retention within three different categories of mean summer con唱
centration of TP in １６ Danish lakes measured for ８ years （Cited from Sondergaard et al ．１９９９）

２畅 长江中下游地区浅水湖泊 （亚热带） 内源 P负荷的波动机制
吴世凯等 （２００５） 对长江中下游地区 ３３ 个浅水湖泊 （图 ３唱２６ ； １畅 南洞庭

湖 ，２畅 西洞庭湖 ，３畅 东洞庭湖 ，４畅 洪湖 ，５畅 老江河 ， ６畅 天鹅洲 ， ７畅 花马湖 ，

８畅 红星湖 ，９畅 三里七湖 ， １０畅 桥墩湖 ，１１畅 保安湖 ，１２畅 七湖 ，１３畅 陶家大湖 ，

１４畅 涨渡湖 ， １５畅 牛山湖 ， １６畅 青菱湖 ， １７畅 南湖 ， １８畅 后官湖 ， １９畅 龙阳湖 ，

２０畅 墨水湖 ，２１畅 三角湖 ，２２畅 石臼湖 ，２３畅 武昌湖 ，２４畅 鄱阳湖 ，２５畅 太湖梅粱

湾 ，２６畅 阳澄湖 ，２７畅 淀山湖 ，２８畅 滆湖 ，２９畅 龙感湖 ， ３０畅 军山湖 ， ３１畅 巢湖 ，

３２畅 东湖 ，３３畅 倒水河） 中的 TN ／TP比与 TP 的相关关系进行了研究 ，调查时

间分为旺盛生长季节 （７ ～ ９月） 和非旺盛生长季节 （２ ～ ５月） ，分别简称为 “生

长季节” 和 “非生长季节” 。

结果表明 ，营养水平越高 ，N ／P比越低 ，而且与 “非生长季节” 相比 ， “生

长季节” 的 N／P比下降更为显著 （图 ３唱２７） 。从平均值来看 ，N ／P比的降低主要
是 NO －

３ 唱N 和 NH ＋
４ 唱N 的大幅下降所致 ，而 TP的变化不大 （表 ３唱４） 。显然 ，在

生长季节可能发生了强烈的反硝化作用 （产生氧化亚氮和氮气） 和氨化作用 （产

生氨气） ，从而大大降低了湖水中的 TN 浓度 ，因此也相应地降低了 TN ／TP比 。
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图 ３唱２６ 　长江中下游 ３３个湖泊分布示意图 （引自吴世凯等 ２００５）

Fig畅 ３唱２６ 　 Map of the ３３ lakes in the middle and lower reaches of the Yangtze River
（Cited from Wu et al ．２００５）

图 ３唱２７ 　生长季节（A）和非生长季节（B）TN／TP比与 TP的相关关系（引自吴世凯等２００５）

Fig畅 ３唱２７ 　 Relationship between TN／TP and total phosphorus （TP） in grow th season （A） and
　 　 non唱grow th season （B） （Cited from Wu et al ．２００５）
这与东湖进行的围隔实验的机制有所不同 ，后者主要由于沉积物磷的大量释放所

致 。需要指出的是 ，在 ３３个湖泊的调查中 ，虽然生长季节的浮游植物的生物量

（平均 ２畅２４ mg／L） 显著高于非生长季节 （平均 １畅６８ mg／L） ，但是与东湖的围隔

实验 （最高达 ２４５畅５ mg／L） 相比 ，要低很多 ，因此可能对 pH 的改变不大 ，以
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致无法驱动沉积物中 P的释放 。

表 3唱4 　长江中下游 33个湖泊中生长季节和非生长季节各营养盐浓度及浮游植物生物量的
平均值和变动范围的比较 （mg／L）

Table 3唱4 　 Mean concentrations and ranges of various nutrients and phytoplankton biomass in
growth and non唱growth seasons in study lakes （mg／L）

生长季节 Grow th season 　 　 非生长季节 Non唱grow th season 　 　

NO －
３ 唱N ０ 煙晻畅 ６０４ （０ Ζ畅 ０４６ ～ ２ 排畅 ０６３） １ mc畅 ０１７ （０ 倐畅 １３２ ～ ３ 　畅 ３３７）

NH ＋
４ 唱N ０ 煙晻畅 ３５８ （０ 创畅 ００４ ～ ６ 佑畅 ５４１） １ mc畅 ２９５ （０ 倐畅 ００４ ～ １２ 适畅 ２０２）

NO －
２ 唱N ０ 煙晻畅 ０５２ （a ～ １ +畅 ２０５） ０ mc畅 ０６７ （a ～ １ �畅 ２０２）

TN １ 煙晻畅 ６０４ （０ Ζ畅 １３０ ～ １４ 铑畅 ８８） ３ mc畅 １８４ （０ t畅 ０５５ ～ １３ 技畅 ６９）

TP ０ 煙晻畅 １６ （b ～ １ �畅 ７５） ０ mc畅 １５ （０ Y畅 ０６ ～ １ O畅 ９５）

TN ／TP ２０ 热揪畅 ４７ （１ 创畅 ９９２ ～ ３３１ %畅 １４４） ３１ 枛寣畅 ３８１ （１ ǐ畅 ３０９ ～ ２７８  畅 ５９７）

浮游植物生物量
Phy toplankton biomass ２ 煙晻畅 ２３６ （０ 创畅 ０１１ ～ ２１ �畅 ４２） １ mc畅 ６７８ （０ 倐畅 ００４ ～ ２１ 适畅 ８６）

a ＜ ０畅 ００３ mg ／L ； b ＜ ０畅 ０１ mg ／L
（引自吴世凯等 ２００５） （Cited f rom Wu et al ．２００５）

七 、结 　 　语

因为在藻类中只有蓝藻可以固定分子态氮 ，因此可以很自然地相信 ，在氮相

对缺乏的情况下 （藻类正常生长时体内的 N ／P比组成相对稳定 ，即所谓的 Red唱
field比例） ，蓝藻具有竞争优势 ，这在营养水平相对较低 、 N 成为限制因子的湖
泊的确观察到固氮蓝藻容易占优势的现象 ，这就导致了用于解释蓝藻占优势的

N ／P比学说的提出 ；但是在蓝藻水华大量暴发的富营养 超富营养水体 ，既不缺

氮也不缺磷 ，氮磷并不是限制因子 ，在营养水平相对较低的条件下所得的 N ／P
比理论不适合用来解释富营养 超富营养水体中的蓝藻水华的暴发机制 。

武汉东湖的长期生态学研究和实验湖沼学研究表明 ，在富营养湖泊中 ，蓝藻

水华的暴发导致水体 pH的上升 ，从而选择性地诱导沉积物中磷 （而不是氮） 的

大量释放 ，最终导致水体 N ／P比的显著降低 ，低 N ／P比不是蓝藻水华暴发的原
因而是结果 。可以推测 ，水体营养水平越高 ，夏季浮游植物初级生产越旺盛 ，

pH 上升幅度越大 ，从沉积物中溶出的磷就越多 ，这就是为何我们能在丹麦的

２６５个湖泊中见到湖水中 TP 含量越高 （ ＞ ０畅１ mg／L） ，溶出的磷也越多 （夏季

的 TP含量可比冬季的高出 ２ ～ ３倍） 的现象 。在长江中下游的 ３３个湖泊中 ，与

冬 春季相比 ，夏季 TN ／TP 比也显著降低 ，但是 TP 变化不大 ，而 NO －
３ 唱N 和

NH ＋
４ 唱N 显著下降 ，主要是由于强烈的反硝化作用 （产生氧化亚氮和氮气） 和氨

化作用 （产生氨气） 所致 。
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第四章 　 浮游植物对无机碳的利用及对 pH的影响

在第三章中我们看到 ，蓝藻水华的暴发导致水体 pH的上升 ，这主要源于藻类

光合作用对 CO２的大量利用 。碳是生物体内的大量元素 ，含量仅次于氧 。据估计 ，

在生物界和海洋中的含碳总量达 ８ × １０
１６ kg ，大气中的含碳量约为 ６ × １０

１４ kg （许

善锦 ２００２） 。

在水体中 ，无机碳 （主要是溶解性 CO２和碳酸氢根） 是浮游植物光合作用和

有机物合成的主要碳源 。水中的无机碳种类和含量受一系列复杂的物理化学和生

物学过程的影响 。譬如 ，植物光合作用消耗 CO２ ，许多生物呼吸作用产生 CO２ ，

来自水和大气的 CO２和 HCO －
３ 输入 ，难溶性盐类 （如 CaCO３ ） 的形成 ，CO２向大

气的释放等 。水系中无机碳的存在形式是碳的生物循环和非生物循环长期相互作

用演变的结果 。

一 、碳 　循 　环

１畅 碳的生物循环

（1） 光合作用
大气中的 CO２进入陆生和水生生态系统 （图 ４唱１） ，绿色植物和藻类通过光

合色素 （叶绿素） 吸收光能 （E） 进行光化学反应使水活化 ，活化水放出氧的同

时还原 CO２成简单糖类 ，简单糖类再合成二糖和多糖 。 光合作用的总反应式

如下 ：

６CO２ ＋ ６H２O ＋ E C６ H１２O６ ＋ ６O２

（2） 呼吸作用
通过光合作用产生的一部分有机化合物在植物体内或通过牧食 （grazing ）

和腐食 （decomposer） 食物链在动物体内被分解产生细胞能量 、 CO２和水 ：

C６ H１２O６ ＋ ６O２ → ６CO２ ＋ ６H２O ＋ E
这是光合作用的逆反应 。

２畅 碳的非生物循环

由地球内热驱动的构造过程不断地将海洋中的沉积层冲入地幔中 ，其后又作

为火成岩被火山过程流回 。在这个过程中 ，CO２被火山释放到大气中 ，再被风化

作用所消耗 （图 ４唱２） 。
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图 ４唱１ 　碳的生物化学循环示意图 （引自 Chiras １９９１）
碳在环境 （空气和水） 与生物体之间循环往复 。 碳被植物和藻类捕获 ，流向牧食者 、 肉食者和分解者 。

　 在这些生物体内 ，为获取能量有机物被分解并释放出 CO２ ，使碳的循环得以持续

Fig畅 ４唱１ 　 Schematic of the biochemical carbon cycle （Cited from Chiras １９９１）
Carbon cycles back and forth between the environment （air and water） and organisms畅 It is t rapped by
plants and algae and passed to herbivores ，carnivores ，and decomposers畅 Carbon dioxide is released by the
　 breakdown of organic materials for energy in these organisms ，thus continuing the cycle

二 、溶解性无机碳的形态

全球大气中 CO２的平均含量 （以体积来算） 大约为 ０畅０３５５％ ，大气中的

CO２在水中的溶解度 ，在 ０ ℃ 时约为 １畅１ mg ／L ，在 １５ ℃ 时约为 ０畅６ mg ／L ，在

３０ ℃时约为 ０畅４ mg／L ；当 CO２溶解在水中时 ，溶液中含有的未水合的 （un唱
hydrated） CO２浓度 （体积） 约与大气相似 （Wetzel ２００１） ：

CO２ （空气） CO２ （溶解性）＋ H２O
溶解性 CO２通过一个慢速反应 （半衰期约为 １５ s） 水合 ：

CO２ ＋ H２O H２CO３
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图 ４唱２ 　碳的地球化学循环示意图 （引自 Falkowaki ２００２）
CO２从与中洋脊带的岩浆室相通的火山口中逃逸到海洋和大气中 。 CO２与土壤和岩石中的硅酸盐进行交

换 ，置换出 Mg２ ＋ 和 Ca２ ＋ ，而 Mg 和 Ca则通过河流进入海洋 。 在海洋中 ， Mg 和 Ca 又以碳酸盐的形式沉
淀 ，沉降到板块边界的上层地幔中 。 俯冲带的 CO２在高温高压的条件下被释放 ，聚集在与火山相通的岩

　 浆室中

Fig畅 ４唱２ 　 Schematic of the geochemical carbon cycle （Cited from Falkowaki ２００２）
CO２ is outgassed to the ocean and atmosphere f rom magma chambers feeding volcanoes at mid唱ocean ridges畅
The CO２ exchanges with silicates in soils and rocks ，and mobilizes Mg ion and Ca ion ，that are carried to the
oceans by rivers畅 In the oceans ，the Mg and Ca precipitate as carbonates and are subducted into the upper
mantle at plate boundaries畅 CO２ is released f rom the subducting carbonates at high temperatures and pres唱
　 　 sures ，and accumulates in magma chambers ，w here it feeds volcanoes

在 pH ＜ ８ 时 ，这一反应占主导 ，达到平衡时 H２ CO３仅占未水合 CO２的 １／４００ 。

当 pH ＞ １０时 ，主要反应为 CO２ ＋ OH － HCO －
３ 。 H２CO３为弱酸 ，相对于水合

反应来说快速地解离为 ：

H２CO３ H ＋
＋ HCO －

３ （pK１ ＝ ６畅４３ ，１５ ℃ ）

HCO －
３ H ＋

＋ CO２ －
３ （pK２ ＝ １０畅４３ ，１５ ℃ ）

碳酸盐和重碳酸盐也进行如下解离 ：

HCO －
３ ＋ H２O H２CO３ ＋ OH －

CO２ －
３ ＋ H２O HCO －

３ ＋ OH －

H２CO３ CO２ ＋ H２O
如果水体含有高的碳酸盐含量的话 ，根据上述两个反应 ，OH － 的释放将导致水

体偏碱性 。

根据上述解离关系 ，可以估算 CO２ 、 HCO －
３ 和 CO２ －

３ 的相对比例 ，在 pH５或
以下时 ，水中游离 CO２占优势 ， pH ＞ ９畅５ 时 ， CO２ －

３ 占优势 ，而当 pH７ ～ ９ 时 ，
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HCO －
３ 占优势 （图 ４唱３） 。

图 ４唱３ 　 pH与各种 DIC［CO２ （ ＋ H２ CO３ ） 、HCO －
３ 和 CO２ －

３ ］相对

　 比例的关系 （修改自 Wetzel ２００１）
Fig畅 ４唱３ 　 Relation between pH and the relative proportions of
inorganic carbon species of CO２ （ ＋ H２ CO３ ） ，HCO －

３ ，and CO２ －
３

　 　 in solution （Modified from Wetzel ２００１）
自然水体的 pH在很大程度上受控于 H２CO３离解后产生的 H ＋ 和 HCO －

３ 水解

产生的 OH －
，自然水体的 pH 变动范围很大 （２ ～ １２） ，但大多数开放式湖泊的

pH 为 ６ ～ ９ ，而其中大多数湖泊是所谓 “碳酸氢盐类型” （bicarbonate type） ，

CO２唱HCO －
３ 唱CO２ －

３ 是其主要的缓冲体系 ，维持着系统 pH 的相对稳定 （Wetzel
２００１） 。

三 、长江流域水体中溶解性无机碳的优势形态

岩石是决定河流天然溶质的最基本的因素 。所谓岩石是指地壳中由地质作用

形成的固态物质 ，是矿物或岩屑的集合体 。岩石按成因可分为岩浆岩或火成岩

（igneous rock） 、沉积岩 （sedimentary rock） 或水成岩和变质岩 （metamorphic
rock） 三大类 。岩浆岩是岩石的主体 ，占地壳岩石体积的 ６４畅７％ ，是由岩浆冷

凝而成 。沉积岩是外力地质作用的结果 ，按沉积物来源分为外源沉积岩和内源沉

积岩 。外源沉积岩的物质主要来自沉积盆地之外 ，分为陆源碎屑外岩 （包括砾

岩 、砂岩 、粉砂岩和泥质岩） 和火山碎屑岩 。内源沉积岩的物质主要来自沉积盆

地中的溶解物质通过化学或生物化学作用沉淀而来 ，按成分的不同分为碳酸盐

岩 、铝质岩 、铁质岩 、锰质岩 、磷质岩 、硅质岩 、蒸发岩和可燃性有机岩 。碳酸

盐岩 （碳酸盐矿物大于 ５０％ ） 主要由方解石和白云石两种碳酸盐矿物组成 ，岩

石的主要类型为石灰岩和白云岩 ；从现代碳酸盐沉积环境来看 ，碳酸盐岩的发育

需要丰富的生物和浅水 ，大部分在 １０ ～ １５ m 的海水中沉积而成 。碳酸盐岩约占
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沉积岩总量的 ２０％ ，在我国这一比例达 ５５％ ，特别在西南和中南地区分布广泛

（王数和东野光亮 ２００４） 。

天然河流主要溶质浓度存在显著的地理差异 ，在碳酸盐岩区的天然河流中的

Ca２ ＋
、 HCO －

３ 、总阳离子 、电导和 pH 远高于其他普通岩石 （花岗岩 、片麻岩 、

火山岩 、砂岩和页岩） 地区 （Chapman １９９２） 。就各类主要溶质源对全球河流溶
质总量的贡献率而言 ， HCO －

３ 的 ６７畅２％ 来自大气 ， ２８畅９％ 来自碳酸盐岩石 ，

Ca２ ＋ 的 ６２畅０％ 来自碳酸盐岩石 （表 ４唱１） 。

表 4唱1 　各类主要溶质对全球河流溶质总量的贡献率 （％ ）

Table 4唱1 　 Contribution of the major sources of solutes to the total amount of solutes in
rivers of the world （％ ）

河流溶质来源 Solute source 岩石面积 Area of rocks Ca２ ＋ HCO －
３

大气 CO２ Atmospheric CO２ — — ６７ YO畅 ２

深成岩 、 变质岩和火山岩 Plutionic rock ，metamorphic
rock and volcanic rock ３３   畅 ５ ６ 倐x畅 ３ ０ E;畅 ０

砂岩和页岩 Sand rock and shale ４８   畅 ９ ２１ 枛寣畅 ９ ２ E;畅 ４

碳酸盐岩 Carbonate rock １６   畅 ３ ６２ 枛寣畅 ０ ２８ YO畅 ９

蒸发岩 Evaporite １  �畅 ３ ９ 倐x畅 ４ １ E;畅 ５

海洋气溶胶 Marine aerosols — ０ 倐x畅 ４ —

（引自陈静生 ２００６） （Cited f rom Chen ２００６）

长江与北半球的主要河流相似 ，是一条典型的碳酸盐河流 ，而且是北半球大

河中 HCO －
３ 相对比例最大的河流 （图 ４唱４） ，因为碳酸盐岩石 （石灰岩） 广泛分

布于长江中 、上游广大地区 ，而长江中离子主要来源于岩石的风化作用 （陈静生

２００６） 。长江中 Ca２ ＋ 和 HCO －
３ 浓度的中值 （１９１个站点） 为 ３４畅１ mg／L 和 １３３畅８

mg／L （Chen et al ．２００２） ，而全球河流 Ca２ ＋ 和 HCO －
３ 浓度中值分别为 ８畅０ mg／L

和 ３０畅５ mg／L ，流量加权平均值分别为 １３畅４ mg／L和 ５１畅８ mg ／L （Meybeck and
Helmer １９８９） 。长江中的 HCO －

３ 可占离子总量的 ６４％ ，Ca２ ＋ 占离子总量的 １６％

（陈静生 ２００６） 。

长江中下游地区的湖泊中 ， HCO －
３ 占优势 ，如通过对 ３０ 多个湖泊的调查 ，

洞庭 江汉湖群 、太湖 三角洲湖群和鄱阳 华阳湖群的 HCO －
３ 浓度平均值分别为

１０６ mg／L 、 １０３ mg／L 和 ８２ mg／L ，而 CO２ －
３ 浓度平均值仅分别为 １畅１４ mg ／L 、

２畅５１ mg／L 和 ０畅３１ mg／L ， Ca２ ＋ 浓度分别为 ３６畅９ mg／L 、 ３６畅０ mg／L 和 ２５畅４

mg／L （范成新等 ２００６） 。而长江中下游地区湖泊表层 （０ ～ ２０ cm） 沉积物间隙
水中的 HCO －

３ 浓度一般不超过 ４０ mg ／L ，有些湖泊 （如巢湖 、东太湖 、太白湖

等） 甚至不超过 ５ mg／L （范成新等 ２００６） 。由于 HCO －
３ 占优势 ，长江中下游地

区的湖泊一般略偏碱性 ，如通过对 ２８ 个湖泊的调查 ， pH 平均为 ７畅８３ （６畅４ ～
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８畅５） （吴世凯 ２００６） 。

图 ４唱４ 　长江与世界大河离子组成的比较 （引自陈静生 ２００６）

阴影代表长江离子组成的范围值 ； 瞯 代表长江离子的中位值 ； 瞱 代表世界其他大河

Fig畅 ４唱４ 　 A comparison of ion composition between Yangtze River and other large 　

rivers of the world （Cited from Chen ２００６）
The shade area indicates ranges of the ions ，and 瞯 denotes medium value of the Yangtze River ， 　

while 瞱 denotes values of the major rivers in the world

四 、浮游植物对无机碳的利用及对 pH 的影响
在淡水系统中 ，碳以多种形态存在 ，但并不是所有形态都易被浮游植物所利

用 。某种形态的选择性摄取将导致化学平衡的移动 ，使不被利用的形态转变为藻

类能摄取的形态 。

在总 DIC中 ，水合 CO２往往不足 １％ ，但由于 CO２的电中性 （electric neu唱
trality） 特性 ，它是溶解性无机碳中唯一可以通过被动扩散穿过细胞膜的形式 ；

但由于 HCO －
３ → CO２的转换缓慢 ，因此在碳酸根系统中 ，从丰富的无机碳库中得

到能被浮游植物快速利用的 CO２的补充的反应十分缓慢 （Riebesell and Wolf唱
Gladrow ２００２） 。

植物根据光合作用中的碳同化特性分为 C３植物 、 C４植物和 CAM 植物 。 C３

植物是指在光合作用的暗反应过程中 ，一个 CO２被一个五碳化合物 （１ ，５唱二磷酸
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核酮糖 ，简称 RuBP） 固定后形成两个三碳化合物 （３唱碳酸甘油酸） ，即 CO２被

固定后最先形成的化合物中含有三个碳原子 ，所以称为 C３植物 。 C４植物是指在

光合作用的暗反应过程中 ，一个 CO２被一个含有三个碳原子的化合物 （磷酸烯醇

式丙酮酸） 固定后首先形成含四个碳原子的有机酸 （草酰乙酸） ，所以称为 C４植

物 。 CAM （景天酸） 代谢普遍出现在极干燥环境中的植物 ，与 C４植物一样固定

CO２的酶也是 PEP羧化酶 ，该酶对 CO２的亲和力大于 RuBP羧化酶 ；CAM 植物
在夜间开放气孔 ，吸收并固定 CO２形成苹果酸 ，昼间气孔关闭 ，利用夜间形成的

苹果酸脱羧所释放的 CO２ ，通过 C３途径形成糖 。

C３固定途径 （卡尔文循环） 首先是在 ２０世纪 ５０年代被梅文 ·卡尔文 （Mel唱
vin Calvin） 等阐明的 。虽然磷酸甘油酸是 CO２固定中第一步的产物 ，但它不是

直接从 ３个 CO２生成的 ，而是 １个 CO２分子与 １个五碳糖 ——— RuBP分子反应生
成的 。五碳糖的羧化产生 C６中间物 ，又马上被分解成 ２个分子的 ３唱PGA （图 ４唱

５） 。催化这一反应的酶为二磷酸核酮糖羧化／加氧酶 ，也称为 Rubisco 。
大量的生理学证据表明 ，游离 CO２是几乎所有藻类和较大型的水生植物最容

易利用的碳源 。许多藻类和水生植物属 C３代谢类型 ，因此所固定的 C 的至少
９５％ 需在羧化酶 （carboxylase） 位点以 CO２的形式供给 （Raven １９８４ ，１９９５） ；

羧基歧化酶 （carboxydismutase） 参与羧基化反应 ，产生固碳的最初产物 ——— ３唱

磷酸甘油酸 ，利用游离的 、未被水合的 CO２作为其直接的基质 （Wetzel ２００１） 。
许多藻类和沉水植物仅能利用游离 CO２ ，但是也有很多藻类和水生维管束植

物在游离 CO２的供给非常少以及 HCO －
３ 丰富时能从 CO２ －

３ 获得 CO２ ；还有少数藻

类需要 HCO －
３ ，当仅有游离 CO２时不能生长 ；但是关于藻类或较高等的植物能

否直接同化 CO２ －
３ 还没有明确的证据 （Raven １９８４ ，Lucas and Berry １９８５ ，Wet唱

zel ２００１） 。当藻类或沉水植物能利用 CO２ －
３ 时 ，还需要额外的反应用于 HCO －

３ 同

化 （而这在 CO２同化时是不需要的） ：很明显地需要在细胞质中进行活跃的

CO２ －
３ 传输以及 HCO －

３ 脱水 （dehydration） ，并伴随细胞同样活跃的按化学计量

（stoichiometric） 组成所需的 OH －的分泌 ，被吸收的 CO２ －
３ 在碳酸酰酶 （carbon唱

ic anhydrase） 的作用下生成高内部 CO２库 （Wetzel ２００１） 。
溶解在水中的大部分无机碳为 HCO －

３ 和 CO２ －
３ 。对许多植物来说 ，这两种形

式的碳不易被利用 ；而相对于空气中来说 ，CO２在水中沿浓度梯度的扩散很慢 ；

强烈的光合作用可快速减少 CO２ ，使解离平衡偏移 ，增加水体的 pH ，即当 CO２

减少时 ，将根据以下反应 （A） 和 （B） 实现 HCO －
３ 向 CO２的转化 ，其结果是导

致 pH的上升 。在富含钙的水体中 ，光合作用可能导致 CaCO３的沉淀 （图 ４唱６） 。

HCO －
３ ＋ H ＋ CO２ ＋ H２O （A）

HCO －
３ CO２ ＋ OH －

（B）
在初级生产力高的富营养水体 ， pH被浮游植物代谢快速改变而呈现明显的

日变化 （图 ４唱７） ，如 pH在 ２４ h内可以从 ６上升到 １０或以上 （Wetzel ２００１） 。
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图 ４唱５ 　 Rubisco催化的两种反应 ：羧化反应和加氧反应 （引自 Buchanan et al ．２０００）
１ 个 １ ，５唱二磷酸核酮酸 （RuBP） 分子羧化后生成 ２ 个 ３唱磷酸甘油酸 （３唱PGA ） 分子 。 RuBP 的加氧反
应生成 １ 个 ３唱PGA 分子和 １ 个磷酸乙醇酸 ，磷酸乙醇酸在光合呼吸中也转变成 １个 ３唱PGA 分子
Fig畅 ４唱５ 　 Rubisco catalyzes two types of reactions ，carboxylation and oxygenation （Cited
　 　 f rom Buchanan et al ．２０００）
Carboxylation of ribulose １ ，５唱bisphosphate （RuBP） yields two molecules of ３唱phosphoglycerate （３唱PGA） ，the
first stable intermediate in C３ photosynthesis畅 Oxygenation of RuBP yields one molecule of ３唱PGA and one of ２唱
　 　 phosphoglycolate畅 This C２ phospho唱acid is converted to ３唱PGA by the photorespiratory cycle

在 Octopus温泉 ，通过对薄片状集胞藻垫垂直剖面的分析发现 ，放氧的光合

作用发生在上面 １ mm的绿垫层中 ，最大值出现在藻垫表面向下数百微米处 ，此
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图 ４唱６ 　淡水系统中的 pH唱二氧化碳唱碳酸氢根系统 （引自 Reynolds １９８４）
CO２ 、 HCO －

３ 和 CO２ －

３ 的相对比例决定着水体的 pH ，一个组分的浓度变化将使这一平衡发生移动 。 光合

　 作用消耗 CO２ 将使 pH 上升直至碳酸根 （CO２ －

３ ） 沉淀为钙盐

Fig畅 ４唱６ 　 The pH唱carbon dioxide唱bicarbonate system in freshwaters （Cited from Reynolds １９８４）
T he relative quantities of the three components ，CO２ ，HCO －

３ and CO２ －

３ ，determine the pH of the water畅
Changes in concentration of one component shif ts the equilibrium畅 Photosynthetic withdrawal of CO２ raises
　 pH to the point w here carbonate （CO２ －

３ ） is precipitated as the calcium salt

图 ４唱７ 　富营养水体溶解氧饱和度和 pH随初级生产力日变化的理论模式
（引自 Chapman １９９２）

P为藻类初级生产力 ， R为藻类的分解速率
Fig畅 ４唱７ Model of diurnal cycles of the degree of dissolved oxygen saturation and pH with the
　 changes of primary productivity in eutrophic waters （Cited from Chapman １９９２）

P denotes rate of primary productivity of algae ，and R denotes decomposition rate of algae
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处出现 O２的最高浓度 ，由于光合作用大量消耗了 CO２ ，导致此处 pH 比流经藻
垫的上覆水高出近 ２个单位 （图 ４唱８） ；而在夜间 ， pH 反而比流经藻垫的上覆水
低近 ２个单位 。

图 ４唱８ 　在 Octopus温泉的薄片状集胞藻垫中 ，在阳光照射的正午 ，用微电极法测得的放氧

　 光合作用 （A） 、氧气 （B） 和 pH （C） 的垂直变化 （引自 Revsbech and Ward １９８４）
Fig畅 ４唱８ 　 Microelectrode measurements illustrating vertical distribution of （A） oxygenic pho唱
tosynthesis ，（B） oxygen and （C） pH for laminated Octopus Spring Synechococus mat in full 　

mid唱day sunlight （Cited from Revsbech and Ward １９８４）

五 、浮游植物生物量／生产量与水体 pH 的相关关系
在武汉东湖进行的围隔实验中 ，发现藻类生物量与水体 pH 之间呈显著的正

相关 （图 ４唱９和图 ４唱１０） ，且藻类生物量较高的 ２０００年相关性更好 ；比较两年的

直线回归结果 ，截距 （８畅１２ vs ８畅１３） 和斜率 （０畅０１ vs ０畅０１４） 十分相近 。依此

推算 ，大约藻类生物量每上升 ７０ mg／L （平均营养盐浓度相对较低的 ２００１年）

或 １００ mg／L （平均营养盐浓度相对较高的 ２０００年） ，pH 升高约 １个单位 。

巢湖夏季有大量的蓝藻水华暴发 ，藻类生物量达到全年最大值 ，水体 pH 达
到最大值 （１０畅４） ，藻类生物量与 pH之间存在显著的正相关性 （图 ４唱１１） ，浮游

植物初级生产力与 pH 之间也存在显著的正相关性 （图 ４唱１２） 。根据斜率推算 ，

大约藻类生物量每上升 ３７ mg／L ， pH升高约 １个单位 。

需要指出的是 ，强烈的光合作用可减少水体中 CO２的含量而增加 pH ，而水

柱和沉积物表面的呼吸作用产生的 CO２又可降低 pH 。另一方面 ，微生物甲烷发

酵 （microbial methane fermentation） 、 氨的硝化作用 （nitrification of ammo唱
nia） 、硫的氧化 （sulfide oxidation） 也能促进 CO２的产生及降低 pH （Wetzel
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２００１） 。此外 ，硝酸盐通过脱氮作用 （denitrification of nitrate） 变为分子氮 、硫

酸盐还原为硫 ，以及铁锰的还原都能导致 pH 和碱度的增加 （Kling et al ．１９９１ ，

Dillon et al ．１９９７） 。

图 ４唱９ 　 ２０００年 ７ ～ ９月东湖围隔和湖水中藻类生物量和 pH之间的相关关系 （源自谢

　 丽强和唐汇娟博士未发表资料）

Fig畅 ４唱９ 　 Relationship between algal biomass and pH in the enclosures and the sur唱
rounding lake water of Lake Donghu during July唱September of ２０００ （f rom unpublished
　 data of Drs畅 Liqiang Xie and Huijuan Tang）

图 ４唱１０ 　 ２００１年 ７ ～ ９月东湖围隔和湖水中藻类生物量和 pH之间的相关关系
（源自谢丽强和唐汇娟博士未发表资料）

Fig畅 ４唱１０ 　 Relationship between algal biomass and pH in the enclosures and the surround唱
ing lake water of Lake Donghu during July唱September of ２００１ （f rom unpublished data of
　 　 Drs畅 Liqiang Xie and Huijuan Tang）
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图 ４唱１１ 　 ２００２年 ９月 ～ ２００３年 ８月巢湖湖水中浮游植物生物量和 pH之间的相关关系
　 （修改自邓道贵 ２００４）

Fig畅 ４唱１１ 　 Relationship between phytoplankton biomass and pH in the lake water of
　 　Lake Chaohu during September ２００２ and August ２００３ （Modified from Deng ２００４）

图 ４唱１２ 　 ２００２年 ８月 ～ ２００３年 ５月巢湖湖水中浮游植物初级生产力和 pH 之间的相关
　 关系 。浮游植物初级生产力用黑白瓶法测定 （修改自过龙根 ２００５）

Fig畅 ４唱１２ 　 Relationship between gross primary production of phytoplankton and pH in
the lake water of Lake Chaohu during August ２００２ and May ２００３ ．Gross primary produc唱
tion of phytoplankton was measured by the Winkler method （Modified from Guo ２００５）

六 、结 　 　语

无机碳 （主要是溶解性 CO２和碳酸氢根） 是浮游植物光合作用和有机物合成

的主要碳源 。水中的无机碳种类和含量受制于一系列复杂的物理化学和生物学过
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程 ，水生态系统中无机碳的存在形式是碳的生物循环和非生物循环长期相互作用

演变的结果 。

虽然藻类光合作用与 pH的关系很早就被认识到 ，但是迄今仍无法准确地描

述两者之间的定量关系 ，可能由于水中 CO２的平衡机制十分复杂 ，受到大气 水

界面 、沉积物 水界面及外源输入等极为复杂的影响 ，这些过程还受到物理 、化

学和生物因素的交互作用 。

长江及其中下游湖泊是典型的碳酸盐水系 ， HCO －
３ 可占离子总量的一半以

上 ，水体的 pH呈弱碱性 （湖水平均 pH７畅８３） 。根据武汉东湖的围隔实验推算
（依据直线回归方程式的斜率） ，藻类生物量每上升 ７０ ～ １００ mg ／L ， pH 升高约 １

个单位 ；而根据巢湖野外观察的资料 ，藻类生物量每上升 ３７ mg／L ， pH 升高约
１个单位 ，且 pH与浮游植物初级生产率呈显著正相关性 。
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第五章 　 沉积物中的磷及其释放

在天然水体中 ，磷以多种多样的磷酸盐形式存在 。从第三章和第四章中可

知 ，藻类大量繁殖可以导致 pH 的显著升高 ，并可能诱导沉积物中磷的大量释

放 。那么 ，这种作用机制与沉积物中磷的存在形式有何关系 ？ pH 以及其他的环
境因素如何影响沉积物中磷的释放 ？

一 、水系统中的含磷化合物

在水体中的磷化合物十分复杂 ，有各种各样的磷酸盐 ，既有天然的也有人工

合成的 ，既有溶解性的也有形成固体的 。譬如 ，磷酸与钙 、铁 、铝等形成各种难

溶性金属矿物 ，固定在沉积物中 ，或被沉积物表面吸附 。

１畅 常见的含磷化合物

磷酸经强热时发生脱水作用 ，生成多聚磷酸 （n个 H３ PO４分子脱去 n － １个
H２O分子） 或偏磷酸 （n个 H３ PO４分子脱去 n个 H２O 分子） 。在正磷酸盐中 ， P
原子在中心与位于四面角上的氧原子键合 ，缩合磷酸盐 ———聚磷酸盐和偏磷酸盐

是由 ２个或 ２个以上的正磷酸基团缩合而成 ，并具有 P — O — P特征键 ；聚磷酸

盐分子呈线性 ，而偏磷酸盐为环状 ；多酸的酸性均比单酸 （H３ PO４ ） 强 （陈学

民 ２００２ ，许善锦 ２００２） 。

表 ５唱１列举了水系统中最常见的含磷化合物 。这些含磷化合物的来源十分复

杂 。譬如 ，在新鲜的生活污水中 ，正磷酸盐 、三聚磷酸盐 、焦磷酸盐和有机磷酸

盐 （以磷计） 浓度分别为 ５ mg／L 、 ３ mg／L 、 １ mg／L 和小于 １ mg／L （陈学民

２００２） 。在传统的洗衣粉中大多数以聚磷酸盐为洗涤助剂 ，因聚磷酸盐可软化水

质 ，洗涤完毕 ，大量的含磷化合物随洗涤废水一起流入城市下水道 ，最终排入

江 、河 、湖泊 ，成为生活废水中磷的主要来源 。在工业上 ，常将聚磷酸盐 （固态

或液态） 投放于生活饮用水中 ，使水流经管道或锅炉时起到保护作用 ，因聚磷酸

盐具有可抑制 CaCO３晶体的形成 ，可与 Ca２ ＋
、 Mg２ ＋

、 Fe２ ＋ 等离子形成单环或双

环螯合物而减消积垢 、清洁管道等功能 ；此外 ，聚磷酸盐在食品工业中也被广泛

使用 ，如品质改良剂 、品种改良剂 （程婉秋等 ２００５ ，高瑞昌等 ２００６） 。譬如 ，在

水产品加工中 ，三聚磷酸盐 （STPP） 是一种重要的保水剂和蛋白质稳定剂
（Park et al畅 １９８７ ，Thoarinsdottir et al畅 ２００１） 。以下仅考虑正磷酸盐类 。
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表 5唱1 　水系统中最常见的含磷化合物
Table 5唱1 　 The most common phosphates in aquatic systems

基团

Groups
典型结构

Typical st ructure
主要种类

Main species
酸的解离常数
Dissociation con唱
stant of acid（２５ ℃ ）

正磷酸盐

Orthophosphate
H３ PO４ ，H２ PO －

４ ，HPO２ －
４ ，

PO３ －
４ ，HPO２ －

４ 配合物

p K a ，１ ＝ ２ 寣倐畅 １

p K a ，２ ＝ ７ 倐畅 ２

p K a ，３ ＝ １２ ǐ畅 ３

聚磷酸盐

Polyphosphate

焦磷酸盐

Pyrophosphate

H ４P２O７ ，H ３P２O －
７ ，

H ２P２O２ －
７ ，HP２O３ －

７ ，

P２O４ －
７ ，HP２O３ －

７ 配合物

p K a ，１ ＝ １５ 档ǐ畅 ２

p K a ，２ ＝ ２ 倐畅 ４

p K a ，３ ＝ ６ 倐畅 ６

p K a ，４ ＝ ９ 倐畅 ３

三聚磷酸盐

T ripolyphosphate

H ３P３O２ －
１０ ，H２P３O３ －

１０ ，

HP３O４ －
１０ ，P３O５ －

１０ ，

HP３O４ －
１０ 配合物

p K a ，３ ＝ ２ 寣倐畅 ３

p K a ，４ ＝ ６ 倐畅 ５

p K a ，５ ＝ ９ 倐畅 ２

偏磷酸盐

Metaphosphate
三偏磷酸盐

T riple唱meta phosphate

HP３O２ －
９ ，P３O３ －

９ p K a ，３ ＝ ２ 寣倐畅 １

有机磷酸盐

Organic phosphate

葡萄糖 ６唱磷酸盐

Glucose ６唱phosphate

有多种形式 ，包括磷脂 、糖

磷酸盐 、核苷酸 、磷酰胺等

There are various forms ，
including phosphatide ，glu唱
cose phosphate ， nucleotide
and phosphamide

　 　 （修改自陈学民 ２００２）（Modified from Chen ２００２）

２畅 磷酸的解离

磷酸 （H３ PO４ ） 有 ３个羟基 （ — OH ） ，它是一个三元酸 ，有三种解离方式

（pK１ ≤ pK２ ≤ pK３ ） ：

H３ PO４ H＋
＋ H２ PO －

４ ，pK１ ＝ ２畅１２

H２ PO －
４ H＋

＋ HPO２ －
４ ，pK２ ＝ ７畅２
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HPO２ －
４ H＋

＋ PO３ －
４ ，pK３ ＝ １２畅３６

在不同的 pH条件下 ，三种磷酸离子浓度的相对比例如图 ５唱１ 所示 。 pH 在
中性附近 （pK２ ＝ ７畅２） ，两种磷酸根离子浓度约各占 １／２ ， pH ＜ ７畅２ 以 H２ PO －

４

为主 ， pH ＞ ７畅２以 HPO２ －
４ 居多 。

图 ５唱１ 　 pH与三种磷酸离子 （H２ PO －
４ 、 HPO２ －

４ 、 PO３ －
４ ） 浓度相对比例的关系

（引自李志洪等 ２００５）

Fig畅 ５唱１ 　 Relation between pH and the relative proportions of H２ PO －
４ ，HPO２ －

４ and
PO３ －

４ （Cited from Li et al畅 ２００５）

磷酸分子中尽管 P 的氧化数为 ＋ ５ （最高） ，但它和同族的 HNO３不同 ，无

论在酸性或碱性条件下几乎不显氧化性 。

３畅 磷酸盐系统的复杂性

自然界中的磷酸盐系统是十分复杂的 ，如磷酸钙系统 ，有多种固体可以形成

（可能比表 ５唱２列举的还要多得多） 。以羟基磷灰石为例 ，在典型的天然水溶液浓

度 、 pH 和温度条件下 ，羟基磷灰石是热力学稳定的固体 ：

Ca５ （PO４ ）３OH（s） ５Ca２ ＋
＋ ３PO３ －

４ ＋ OH －
，K sp ＝ １０

－ ５５畅 ９

即

［Ca２ ＋
］
５
× ［PO３ －

４ ］
３
× ［OH －

］ ＝ １０
－ ５５畅 ９

在 pH ＝ ８和 ［Ca２ ＋
］ ＝ １畅５ × １０

－ ３ mol／L （１５０ mg／L ，以 CaCO３计） 的典型

条件下 ，

（１畅５ × １０
－ ３
）
５
× ［PO３ －

４ ］
３
× １０

－ ６
＝ １０

－ ５５畅 ９

因此 ， ［PO３ －
４ ］ ＝ １畅２ × １０

－ １２ mol／L 或 ３畅７ × １０
－ ５

μg／L （以磷计）

于是可以推断 ，如果天然水体与羟基磷灰石相平衡 ，也就是说 “如果天然水

的正磷酸盐浓度受羟基磷灰石控制” 的话 ，向废水中投加石灰等钙盐将能使磷酸

盐有效地沉淀出来 。然而 ，实际上经钙盐处理后的污水中的磷酸盐含量远远超过

了理论计算所得的平衡值 ，因此 ，羟基磷灰石并不是控制水中正磷酸盐的主要因

素 （陈学民 ２００２） 。
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表 5唱2 　代表性磷酸盐在 25 ℃时的溶度积常数
表 5唱2 　 Solubility唱product constants of typical phosphates at 25 ℃

种类 Species pK sp 　 　

磷酸氢钙

Dicalcium phosphate CaHPO４ （s） Ca２ ＋ ＋ HPO２ －
４ ＋ ６ 缮靠畅 ６６

磷酸二氢钙

Calcium dihydrogen phosphate Ca（H２PO４ ）２ （s） Ca２ ＋ ＋ H２PO －
４ ＋ １ �い畅 １４

羟基磷灰石

Hydroxyapatite Ca５ （PO４ ）３OH（s） ５Ca２ ＋ ＋ ３PO３ －
４ ＋ OH － ＋ ５５ 鬃屯畅 ９

β唱磷酸三钙

β唱t ricalcium phosphate β唱Ca３ （PO４ ）２ （s） ３Ca２ ＋ ＋ ２PO３ －
４ ＋ ２４ 鬃

磷酸铁

Ferric phosphate FePO４ （s） Fe３ ＋ ＋ PO３ －
４ ＋ ２１ 鬃屯畅 ９

磷酸铝

Aluminium phosphate AlPO４ （s） Al３ ＋ ＋ PO３ －
４ ＋ ２１ 鬃屯畅 ０

　 　 （修改自陈学民 ２００２）（Modified from Chen ２００２）

二 、沉积物中磷的形态

磷常常通过无机结合 （inorganic binding ） 与钙 、 铁 、 铝等形成金属矿物

［如磷灰石 Ca１０ （PO４ ）６ （OH）２ ］ 或吸附 ，或者 （特别是） 与黏土矿物的金属氧化

物或金属氢氧化物进行离子交换 。

钙是一种碱土金属 （周期系第 IIA 族元素） ，主要氧化态为 II ，在自然界中
主要以矿石的形式存在 ；碱土金属的氢氧化物在水中的溶解度小 ，Ca（OH）２是
一种强碱 ；碱土金属的碳酸盐 、磷酸盐 、草酸盐等均难溶于水 ，但其磷酸盐 、草

酸盐均可溶解在稀盐酸或稀硝酸中 。

铝在地壳中的含量仅次于氧和硅 ，主要氧化态为 III ，在自然界中主要以稳
定的铝矾土矿 （Al２ O３ · nH２O） 的形式存在 ，Al（OH）３为两性物质 。

铁是一种过渡金属元素 ，常见氧化态为 III 和 II （最高氧化态为 VI） ，

Fe（II）在酸性介质中较稳定 ，但在碱性介质中还原性强 ； Fe２ ＋ 与 OH －
、 CO２ －

３ 及

许多弱酸的酸根离子作用时 ，均生成难溶性沉淀 ； Fe（OH ）２主要显碱性 ，酸性

很弱 ；重要的 Fe（III） 化合物有 Fe２O３ ，在溶液中 Fe３ ＋ 是中强的氧化剂 （许善锦

２００２） 。

P与 Ca（II） 、Al（III）和 Fe（III）的无机反应平衡的特点是依赖于 pH ，在某些

情况下 ，如与 Fe 结合时 ，还依赖于氧化还原电位 ，因为当氧化还原电位低于

１００ ～ ２００ mV 时 ， Fe（III） 被还原成 Fe（II） ，而 Fe（II） 与磷的结合能力不如
Fe（III）与磷的结合能力强（Stumm and Morgan １９７０ ，Andersen １９７４） 。
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通常采用化学连续提取法 （chemical sequential ex traction） 研究沉积物各种
形态的磷 （Sondergaard et al畅 ２００１ ，朱广伟和秦伯强 ２００３） 。通过这种方法测得

的磷通常代表结合在各种有机和无机沉积化合物中的磷 （表 ５唱３） ，无机磷通常

结合在铁 、铝 、钙或黏土矿物上 ，而有机磷则一部分以不稳定的形式存在或者以

难溶性形式永久埋葬在沉积物中 （Sondergaard et al畅 ２００１） 。化学连续提取法又

分为若干种不同的方法 ，如三步法 （de Groot et al畅 １９９０） 、 四步法 （Hieltjes
and Lijklema １９８０ ） 、 五步法 （Olila and Reddy １９９３ ， Jensen and Thamdrup
１９９３） 和六步法 （Ruttenberg １９９２） 等 。

表 5唱3 　沉积物中磷的形态
Table 5唱3 　 P唱forms in the sediment

溶解性 Dissolved PO３ －
４ ，有机磷 Organic P

颗粒态 Particulate
铁 Iron 针铁矿 Fe（III） hydroxides ，Fe（OOH） （吸附 Adsorption）

红磷铁矿 Strengite ，FePO４

蓝铁矿 Vivianite ，Fe３ （PO４ ）２ · ８H２O
铝 Aluminium 氢氧化铝 Al（OH）３ （吸附 Adsorption）

磷铝石 Variscite ，AlPO４

钙 Calcium 羟基磷灰石 Hydroxyapatite ，Ca１０ （PO４ ）６OH２

三斜磷钙石 Monetite ，CaHPO４

方解石 Calcite ，CaCO３ （吸附 Adsorption）
黏土 Clay 吸附 Adsorption
有机态 Organic “不稳定 Labile”

“难溶性 Refractory”
　 　 （引自 Sondergaard et al畅 ２００１）（Cited f rom Sondergaard et al畅 ２００１）

１畅 吸附态无机磷化合物

磷酸根或磷酸阴离子可通过各种作用力 （静电吸引力 、分子引力 、化学键能

等） 被土壤／沉积物固相表面吸附 （李志洪等 ２００５ ） 。 磷酸阴离子 （主要是

H２ PO －
４ 和 HPO２ －

４ ） 可与黏土矿物上吸附的其他阴离子 （如 OH －
、 SO －

３ 、 F －等）

进行交换吸附 ，如 Fe 、 Al氧化物表面 OH －和磷酸阴离子交换 ：

Fe
O

OH
＋ H２ PO －

４ Fe
O

H２ PO４

＋ OH －

　 　 　 　 　 　 　 （针铁矿）
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Al
OH

OH
OH ＋ H２ PO －

４ Al
OH

H２ PO４

OH ＋ OH －

　 　 　 　 　 　 　 （氢氧化铝）

铁 、铝氧化物的中心离子 Fe３ ＋ 和 Al３ ＋ 为电子接受体 ，配位体为羟基

（ — OH）或水合基 （ — OH２ ） ，因配位体的活性较大 ，易被磷酸阴离子所取代

［ZPC为电荷零点 （zero point of charge）］ ：

pH ＜ ZPC 　 O
Fe OH

Fe OH２

＋

＋ H２ PO －
４ O

Fe OH

Fe OPO３ H２

０

＋ H２O

pH ≈ ZPC 　 O
Fe OH

Fe OH

０

＋ H２ PO －
４ O

Fe OH

Fe OPO３ H

－

＋ H２O

pH ≥ ZPC 　 O
Fe OH

Fe O

－

＋ H２ PO －
４ O

Fe OPO３ H

Fe O

２ －

＋ H２O

在酸性条件下 ，土壤／沉积物吸附磷最重要的黏土矿物为铁铝氧化物及其水

化氧化物 。在碱性条件下 ，也常见方解石对磷酸阴离子的吸附 ，磷酸根先吸附在

方解石表面 ，然后缓慢地转化为磷酸钙化合物 （也可能先在溶液中形成磷酸钙化

合物 ，然后沉积于方解石表面） ：

Ca — OH ＋ H２ PO －
４ Ca — O — P

O

OH
OH ＋ OH －

吸附与解析处于动态平衡状态 ，吸附态磷向水中的释放过程与吸附饱和度 、

吸附类型 、吸附位点及吸附结合能的大小有关 。吸附饱和度越大或吸附结合能越

低 ，磷的释放风险越大 。

２畅 矿物态无机磷化合物

石灰性土壤中主要是磷酸钙盐 （磷灰石） ，酸性土壤中以磷酸铁和磷酸铝盐

为主 。磷灰石可写成 Ca５X （PO４ ）３ ，其中 X代表阴离子 F －
、 Cl －或 OH －

，有时

还代表 CO２ －
３ 和 O２ －

。土壤中的磷灰石主要有三种 ：氟磷灰石 ［Ca５ （PO４）３ F］ 、
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羟基磷灰石 ［Ca５ （PO４）３ OH］ 和碳酸磷灰石 。除磷灰石外 ，土壤中的磷酸钙化

合物还有很多种 ，如磷酸氢钙 （CaHPO４ ） 、磷酸三钙 ［Ca３ （PO４ ）２ ］ 、磷酸八钙

［Ca８ H２ （PO４ ）６ ］ 及其系列水合物 （李志洪等 ２００５） 。

酸性土壤能形成数十种磷酸铁 、铝矿 ，但主要有磷铝石［Al（OH）２ H２ PO４ ］和粉

红磷铁矿 ［Fe（OH２ ）H２ PO４ ］ 。其成分不太固定 ，其中 Al和 Fe可以互掺 ， Fe 、 Al
和 H２ PO４的比例随 pH 条件的改变而改变 。分子式可以写成（Al 、Fe）（H２ PO４ ）３

（OH）３ － n （磷铝铁石） ， n随 pH 的改变而改变 。在酸性土壤中存在被水化氧化铁

所包裹的磷酸矿物 ，性质类似于绿磷铁矿 ［Fe２ （OH）３ PO４ ］ ，铁质化砖红壤中含

量较丰富 ，又称闭蓄态磷 。

三 、土壤／沉积物中磷的固定

土壤／沉积物中磷的固定形式有化学固定 、吸附固定和闭蓄态固定 。

１畅 化学固定

在中性 、石灰性土壤中水溶性磷酸盐或弱酸溶性磷酸盐与土壤中水溶性钙镁

盐 、吸附性钙镁及碳酸钙镁作用发生化学固定 ：

磷酸一钙
快
磷酸二钙

慢
磷酸八钙

慢
磷酸十钙

在酸性土壤中水溶性磷或弱酸溶性磷酸盐与土壤溶液中活性铁铝或代换性作

用生成难溶性铁 、铝沉淀 ，如磷酸铁铝 （FePO４ · AlPO４ ） 、磷铝石［Al（OH）２ ·

H２ PO４ ］ 、磷铁矿 ［Fe（OH）２ · H２ PO４ ］ 等 。

２畅 吸附固定

土壤／沉积物固相对溶液中磷酸根离子的吸附作用称为 （离子） 吸附固定 。

在土壤／沉积物中能以氧化物和水合氧化物形态存在的元素主要有铁 、铝 、锰 、

钛和硅等 ，因此表面带有羟基 。水合氧化物表面的电荷是通过胶体表面羟基上

H ＋ 的解离或羟基与溶液中 H ＋ 的缔合而产生的 。 在低 pH 条件下 ，表面羟基吸

附 １个 H ＋ 后 ，胶体表面带正电 ，经静电吸引力 （一种物理作用力） 的作用 ，与

磷酸根离子形成非专性吸附 （物理吸附） ：

— OH ＋ H ＋

－ H ＋ — O
H＋

H
＋ — O

H＋

H
P

－ O

HO

O

OH
铁 、铝多的土壤 ，磷酸根易与氢氧化铁 （铝） 、 氧化铁 （铝） 的铁醇基

（Fe — OH） 或铝醇基 （Al — OH） 发生配位基交换 ，形成专性吸附 （化学吸附） ，

并向溶液中释放 OH －
：
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（单键吸附） 　 　 　 　 　 （双键吸附）

在化学吸附中 ，吸附物与固体表面间发生较强的相互作用 ，而物理吸附为弱

吸附反应 （李法虎 ２００６） 。

３畅 闭蓄态固定

在土壤学中 ，闭蓄态固定指磷酸盐溶液被溶度积很小的无定型铁 、铝 、钙等

胶膜所包蔽的过程 （或现象） ，在砖红壤 、红壤 、黄棕壤和水稻田中闭蓄态磷是

无机磷的主要形式 ，占无机磷的 ４０％ 以上 （李志洪等 　 ２００５） 。长江中下游湖泊

沉积物中的闭蓄态磷含量很高 ，采自 ２５个湖泊表层沉积物 （５ cm） 中的闭蓄态
磷占总磷的 ４８％ （朱广伟等 　 ２００５a） 。

四 、 pH对沉积物中磷释放影响的早期实验或野外研究
Macpherson等 （１９５８） 用干燥的湖泊底泥在室温条件下研究了 pH 对沉积

物磷释放的影响 。从 ８个湖泊 （分为 ４种类型 ，每种类型包括 ２个湖泊） 采集表

层沉积物 （１０ cm） ，在室温条件下将底泥风干 、粉碎 ，然后测定磷在固相 （沉积

物） 和水相 （不同 pH处理蒸馏水） 中的分配 。当 pH 从 ６ 增加至 ８ ～ ９时 ，沉

积物中磷向水中的释放增加 （图 ５唱２） 。大致的趋势是 ：碱性条件下的释放强于

酸性条件 ，底泥越肥沃 ，释放越强烈 ，贫瘠湖泊中的沉积物在酸性条件下几乎没

有释放 。该研究没有测定沉积物中不同形态的磷 。

Kamp唱Nielsen （１９７４） 研究了 pH 对采自两个富营养湖泊 （Fures宝湖和 Es唱
rom 湖） 的沉积物中磷的释放规律 。 两个湖泊的沉积物中富含 CaCO３ ，含量分

别为 ５０％ 和 １４％ 。用采自上述湖泊的未扰动柱状底泥 （undisturbed sediment
core） 进行实验 ，将湖水用 GF／C滤膜过滤去除藻类和碎屑后 ，再小心地注入沉

积物柱中 。实验于 ７ ℃ ，分别在厌氧和耗氧两种条件下进行 。在耗氧情况下 ，无

PO３ －
４ 的释放发生 ；在厌氧状态下 ，铁和磷的释放在 pH６畅５ ～ ７畅５时达到最大值 ，

当 pH从 ６畅５上升到 ９畅５时 ，在厌氧条件下沉积物中的磷向上覆水中释放速率从

约 ３０ mg P／（m２
· d） 下降到约 １０ mg P／（m２

· d） （图 ５唱３ 和图 ５唱４） 。 Esrom 湖
与 Fures宝湖的结果相差 ０畅４个 pH 单位 ，可能源自二者沉积物中 CaCO３含量的

差异 ，即沉积物中 CaCO３含量越高 ，磷呈现最大释放速率处的 pH越小 。钙的释

放在 pH４畅５ ～ ７缓慢下降 ，pH７ ～ ９时相对稳定 ，而 pH ＞ ９以后钙大量沉淀 ，而

氧化还原状态对钙的释放几乎没有影响 （图 ５唱５） 。沉积物和上覆水之间氮的交
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图 ５唱２ 　 pH与沉积物磷释放的关系 ，将 １００ mg粉碎的底泥放入盛有 ５０ ml蒸馏水
的器皿中 ，振荡 １ h 。每个值为同一类型的两个湖泊的平均值 。沉积物被分为四种
类型 ：酸性沼泽 、肥沃 、中等肥沃 （排水边缘耕地） 和贫瘠 （排水花岗岩 石英岩）

　 （引自 Macpherson et al畅 １９５８）

Fig畅 ５唱２ 　 Relation of pH to inorganic phosphorus which was found in solution after
５０ ml of distilled water had been shaken up for one hour with １００ mg of powdered
mud畅 The values for pairs of lakes of each type have been averaged畅 The sediments
were divided into four types ， namely acid bog ， productive ，medium productivity
（draining marginal farm land） ，and unproductive （draining granite唱quartzite） （Cited
　 　 　 f rom Macpherson et al畅 １９５８）

图 ５唱３ 　 pH和氧化状态对采自丹麦 Fures宝湖和 Esrom湖的未扰动柱状底泥磷释放速率
　 的影响 （引自 Kamp唱Nielsen １９７４）
Fig畅 ５唱３ 　 Effects of pH and oxidation state on phosphorus release rate from undisturbed
　 sediment cores from Lake Fures宝 and Lake Esrom （Cited from Kamp唱Nielsen １９７４）
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图 ５唱４ 　 pH和氧化状态对采自丹麦 Fures宝湖和 Esrom湖的未扰动柱状底泥
　 铁释放速率的影响 （引自 Kamp唱Nielsen １９７４）
Fig畅 ５唱４ 　 Effects of pH and oxidation state on iron release rate from undis唱
turbed sediment cores from Lake Fures宝 and Lake Esrom （Cited from Kamp唱 　

Nielsen １９７４）

图 ５唱５ 　 pH和氧化状态对采自丹麦 Fures宝湖的未扰动柱状底泥钙释放速率的影响
（引自 Kamp唱Nielsen １９７４）

Fig畅 ５唱５ 　 Effects of pH and oxidation state on calcium release rate from undisturbed
sediment cores from Lake Fures宝 （Cited from Kamp唱Nielsen １９７４）
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换十分复杂 。首先 ，氧化还原状态对氨的释放有显著影响 ，在厌氧状态下的释放

远大于在耗氧状态的释放 （图 ５唱６） ，但 pH 对氨释放的影响远不及对磷释放的影
响 ；此外 ，实验过程中硝态氮大量消失 ，其中在 pH６畅５ ～ ８时厌氧状态下硝态氮
的损失更为显著 （图 ５唱７） 。

图 ５唱６ 　 pH和氧化状态对采自丹麦 Fures宝湖的未扰动柱状底泥氨释放速率的影响
（引自 Kamp唱Nielsen １９７４）Fig畅 ５唱６ 　 Effects of pH and oxidation state on ammonia release rate from undisturbed

　 sediment cores from Lake Fures宝 （Cited from Kamp唱Nielsen １９７４）

图 ５唱７ 　 pH和氧化状态对采自丹麦 Fures宝湖的未扰动柱状底泥硝态氮释放速率的影响
（引自 Kamp唱Nielsen １９７４）Fig畅 ５唱７ 　 Effects of pH and oxidation state on nitrate release rate from undisturbed sediment

　 cores from Lake Fures宝 （Cited from Kamp唱Nielsen １９７４）
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Andersen （１９７５） 通过室内实验研究了 pH 对丹麦的 Kvinds宝湖沉积物磷释
放的影响 。用采自该湖的未扰动柱状底泥进行实验 ，实验温度为 ２０ ℃ ，上覆水

保持好氧状态 ，每隔 ４ ～ ５ d用 GF／C滤膜过滤过的湖水置换上覆水 。磷的释放在

pH７畅７ ～ ９畅５时随 pH 的增加有规律地增加 ，但是当 pH ＞ ９畅５时 ，释放变得不规

则 ，并且下降 （图 ５唱８）。通过进一步的实验 ，发现当 Ca的初始浓度为 ４０ mg／L
时 ，从上覆水中沉淀的钙在 ８ ＜ pH ＜ １１的范围内随 pH 的增加而直线增加 。再

假定羟磷灰石 （hydroxyapatite） 的 P ∶ Ca ＝ ０畅４６５ ，依此可以估算沉淀的磷 ，而

净释放磷和沉淀磷的总和可称为粗释放量 ，这样粗释放速率与 pH 之间存在很好
的相关关系 （图 ５唱９） 。因此 ，该实验中沉积物磷在碱性条件下的净释放包括两

个过 程 ： ① 磷 从 沉 积 物 的 解 析 （ dissolution ） ； ② 通 过 羟 磷 灰 石

［Ca１０ （PO４ ）６ （OH）２ ］的沉淀将磷带回沉积物 。

图 ５唱８ 　在 ２０ ℃条件下 ，采自丹麦 Kvinds宝湖的未扰动柱状底泥的磷净释放
　 速率 （引自 Andersen 　 １９７５）

Fig畅 ５唱８ 　 Rate of net orthophosphate release from undisturbed Lake Kvinds宝
　 sediment at ２０ ℃ （Cited from Andersen 　 １９７５）

Andersen（１９７５） 提出了 pH增加导致吸附在黏土矿物上的磷解析的反应机制 ：

１） 从黏土矿物的解吸附 （Me为金属元素如铁 、铝等） ：

— Me HPO －
４ ＋ OH －

— Me OH ＋ HPO２ －
４

２） 在 pH 、 P和 Ca的浓度足够高的情况下 ，形成羟磷灰石沉淀 ：

１０Ca２ ＋
＋ ６HPO２ －

４ ＋ ８OH － Ca１０ （PO４ ）８ （OH）２ （s）＋ ６H２O
３） 在 pH和 Ca的浓度足够高但 P浓度低的情况下 ，形成方解石 （calcite） ：

Ca２ ＋
＋ CO２ －

３ CaCO３ （s）
４） 在高浓度 P的条件下 ，方解石转变成羟磷灰石 ：

１０CaCO３ （s）＋ ６HPO２ －
４ ＋ ２H２O Ca１０ （PO４ ）６ （OH）２ （s）＋ ８HCO －

３ ＋ ２CO２ －
３
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图 ５唱９ 　在 ２０ ℃条件下 ，采自丹麦 Kvinds宝湖的未扰动柱状底泥的磷
　 　 粗释放速率 （引自 Andersen １９７５）
Fig畅 ５唱９ 　 Rate of gross liberation of orthophosphate from undisturbed 　

Lake Kvinds宝 sediment at ２０ ℃ （Cited from Andersen １９７５）
这样 ，在碱性水体中磷会在沉积物中形成更稳定的结合 ，因为 pH 的增加可

使被吸附的磷释放 ，而磷结合成磷灰石后在 pH ＞ ７ 的条件下实际上是不溶的

（Stumm and Morgan １９７０ ，Kamp唱Nielsen １９７４ ，Serruya et al畅 １９７４） 。

Andersen （１９７４） 对丹麦 ６个浅水富营养湖泊进行了为期两年的研究 ，湖泊的

滞留时间为 １１ ～ １３０ d ，平均水深 １畅２ ～ ５ m ，营养负荷为 ２畅２ ～ １６畅５ g P／（m２
· a）

和 ２４ ～ １７５ g N ／（m２
· a） ；通过营养盐的收支研究发现 ，在一些湖泊中 ，夏季沉

积物中的正磷酸盐的释放 ［达到 １畅２ g P／（m２
· 月）］ 导致湖水中正磷酸盐浓度

的显著增加 （从约 ０畅１ mg P／L 增加到 ０畅７５ mg P／L） ，认为有两种可能的机制导

致沉积物中磷的释放 ： ①由于沉淀下来的浮游生物的分解导致了沉积物表面形成

了一个厌氧层 ，这样 Fe（III） 被还原成 Fe（II） ，与铁结合的磷解吸附而进入水

相 ； ②夏季湖水中的高 pH （上升到约 １０畅５） 可使被吸附的磷解吸附或者Al（OH）３
解离为 Al（OH）－

４ ，并同时释放出结合到 Al（OH）３上的磷 。他们认为 ，无论是氧化

还原电位下降还是 pH上升对浅水湖泊的影响都是最大的 ，因为光合作用对 pH的
改变因单位面积的水容积 ，即缓冲能力的下降而上升 ，此外 ，在大多数浅水湖泊中

浮游生物的沉淀可能因较短的水柱而在沉淀过程中只有较短的时间进行分解 。他们

还通过对所研究湖泊中磷释放最强烈的 Kvinds宝湖中的未扰动柱状底泥在好氧 、

pH ７畅９ ～ ８畅２及不同温度 （４畅７ ℃ 、 ８畅５ ℃ 、 １４畅３ ℃和 １８畅９ ℃ ） 条件下的室内实验发

现 ，磷释放速率的变化不大 ［２畅５ ～ ５ mg P／（m２
· d）］ ，因此推测 ，所研究湖泊中

夏季磷释放与温度的增加关系不大 。另一方面 ，在室内实验中获得的磷释放速率远

低于湖泊中的释放速率 ，可能与浅水湖泊中风浪强烈地扰动表层沉积物有关 。
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五 、pH和氧化还原电位对沉积物的磷吸附与解析的影响
Zhou等 （２００５） 从太湖的 T１ 和 T４ 采样点采集表层 （０ ～ ５ cm） 沉积物 ，

研究了 pH 对沉积物的磷吸附的影响 。 T１ 位于太湖的五里湖 ，属超富营养型 ；

T４位于太湖湖心 ，属中营养型 。 T１点沉积物中的活性铁 Feact 、铝 Alact的含量 （分

别为 ３０畅２８ mg／g DW 和 ８畅９８ mg／g DW ） 远高于 T４ 中的 （分别为 ５畅５０ mg／g
DW 和 １畅３８ mg／g DW） ； Feact ／Fetotal 、 Alact ／Altotal 在 T１ 点 （分别为 ０畅７８５ 和

０畅２３３） 远高于 T４点 （分别为 ０畅２５５ 和 ０畅０３７） 。沉积物先室温干燥 、粉碎 ，添

加磷的初始浓度为０畅５ mg／L ，然后在恒温 （２０ ℃ ） 条件下振荡 ４８ h 。实验结果
表明 ，在pHa ＜ pH ＜ pHb的范围内 ，磷的吸附量维持在一个较高的水平 ，且变化

不大 ，但在这一 pH区域之外 ，吸附量急剧下降 ，且活性铁铝含量高的 T１站下
降明显（图 ５唱１０） 。笔者认为 ，当 pH ＜ pHa ，带正电荷的固相表面将会和溶液中
的 H ＋ 去竞争结合溶液中游离的反应性磷 （SRP） ，但是由于此区间的 pH 很低 ，

溶液中的 H ＋ 浓度很大 ，所以 H ＋ 将更有能力去与 SRP结合 ，导致此时磷吸附量大

大减少 ；另一方面 ，当 pH ＞ pHb时 ，溶液中的OH －大幅增加 ，与溶液中的 SRP竞
争沉积物表面的吸附位点 ，导致该 pH区域内磷吸附量的降低 ；当 pHa ＜ pH ＜ pHb
时 ，带正电的沉积物表面有能力与此时浓度不太大的 H ＋ 竞争捕获溶液中的 SRP ，

且此时 OH －浓度也不太大 ，所以 SRP也足以与 OH － 竞争吸附在沉积物表面上 ，

故在该 pH区间内 ，磷的吸附量会较大 ，且能维持在一个较高的水平上 。

图 ５唱１０ 　 pH对磷在太湖采样点 T１ 和 T４沉积物上吸附的影响 （引自 Zhou
　 et al畅 ２００５）

Fig畅 ５唱１０ 　 Effects of pH on phosphorus adsorption on sediment from Stations
　 T１ and T４ of Lake Taihu （Cited from Zhou et al畅 ２００５）
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氧化还原反应指化学反应中元素发生氧化数变化的反应 。 氧化还原电位

（oxidation唱reduction potential ，ORP） 用来表征氧化还原体系中氧化还原能力的
大小 。土壤／沉积物中主要的氧化还原体系包括氧体系 、铁体系 、锰体系 、氮体

系 、硫体系及有机还原物质等 。由于土壤／沉积物中的氧化还原反应大多数都有

图 ５唱１１ 　 pH和氧化还原电位 （ORP） 对磷在太湖采样点 T１ 和 T４沉积
物上吸附的影响 （引自 Zhou et al畅 ２００５）

Fig畅 ５唱１１ 　 Effects of pH and oxidation唱reduction potential （ORP） on phosphorus
adsorption on sediment from Stations T１ and T４ of Lake Taihu

（Cited from Zhou et al畅 ２００５）

H ＋ 的参加 ，因此 pH 影响氧化还原体系的 ORP值 （李伏生 ２００６） 。一般认为 ，

与铁氧化物结合的磷对 ORP值的变化敏感 ，如低 ORP值可导致 Fe（OOH）中 Fe
（III） 的还原 。在 Zhou等 （２００６） 的实验中 ，不同沉积物的 ORP值对 pH 变化
的响应模式有所不同 （图 ５唱１１） ，当 pH ＜ pHa时 ， ORP 值最高 ，但磷的吸附量

不是最大而是急剧下降 ，尽管高 ORP 值使沉积物颗粒表面对磷具有高亲和力 ，

但此时溶液中游离 H ＋ 浓度很高 ， H ＋ 仍然能够战胜固相表面 “抢夺” 溶液中的
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SRP 。当 pHa ＜ pH ＜ pHb时 ，在活性铁含量较低的 T４站 ，磷吸附量与 ORP 值
具有一定的正相关关系 ，而在活性铁含量较高的 T１ 站 ，磷吸附量受 ORP 值变
化的影响反而很小 ，这多少有些难以解释 。当 pH ＞ pHb时 ，磷的吸附量急剧下

降 ，这一方面因为 Fe（OOH）中的 Fe（III）还原成 Fe（II） ，另一方面因为不断增加

的 OH －与磷竞争沉积物表面的吸附位点 。

六 、结 　 　语

在土壤学中 ，关于土壤黏土矿物的物理化学结构 、土壤胶体表面化学 、离子

吸附与交换过程及氧化还原反应等都有十分系统的研究 ，而关于湖泊沉积物的相

关研究要少得多 。由于构成地球表面土壤和水体沉积物的主体成分均来自水 岩

化学反应生成的非水溶性次生矿物 ，两者之间应该有很多相似之处 。

与碳酸类似 ，磷酸也是一种多元酸 ，在水中的存在形式极为复杂多样 。而且

磷常常与钙 、铁 、铝等形成金属矿物或吸附 ，或与黏土矿物的金属氧化物或金属

氢氧化物进行离子交换 ，这些过程不仅与沉积物的结构密切相关 ，而且还受到一

系列物理 、化学 （特别是 pH ） 和生物因素的影响 。因此 ，水 沉积物界面的磷

的行为十分复杂 。
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第六章 　 Fe唱P 、 Ca唱P和 Al唱P与沉积物中磷释放的关系
从第五章可知 ，磷常常与钙 、铁 、铝等金属离子或化合物结合 ，因此铁结合

磷 （Fe唱P） 、铝结合磷 （Al唱P） 和钙结合磷 （Ca唱P） 应该是沉积物磷存在的主要
形式 。不同形态磷的比例与沉积物磷释放的关系如何 ？影响沉积物中磷形态变化

的因素是什么 ？

一 、沉积物中磷释放速率与磷形态的关系

张路 （２００６） 从长江中下游 １４个湖泊中采集未扰动柱状沉积物样品 ，进行

了室内控温释放实验 ，测定 PO３ －
４ 在 ３ d中的平均表观释放速率 。发现磷释放速

率与 Fe唱P呈显著正相关 ，与 Al唱P 、 Ca唱P和 Org唱P相关不显著 （图 ６唱１） 。

图 ６唱１ 　长江中下游 １４个湖泊中未扰动沉积物中 PO３ －
４ 的释放速率与磷形态的关系

（修改自张路 ２００６）

Fig畅 ６唱１ 　 Correlation between PO３ －
４ release rate of undisturbed sediment cores and P forms in sedi唱

ments colleted from １４ lakes in the middle and lower reaches of the Yangtze River （Modified from
　 Zhang ２００６）

二 、沉积物中 Fe唱P／Ca唱P比与磷释放的关系
Huang 等 （２００５a） 从太湖 、 巢湖和龙感湖采集表层 （０ ～ ５ cm ） 沉积物 ，

冻干粉碎后 ，在好氧 （Eh ２００ ～ ６８０ mV） 和恒温 （２０ ℃ ） 条件下振荡 ４ h ，研究
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了 pH 、沉积物 Fe唱P／Ca唱P 比与磷释放三者之间的关系 。 他们发现 ， Fe唱P／Ca唱
P ＜ ０畅５的沉积物在低 pH 时释放量最大 ，而 Fe唱P／Ca唱P ＞ １的沉积物在高 pH时的
释放量最大 （图 ６唱２） ，并通过伽辽金插值法描述了三者之间的关系 （图 ６唱３） 。

图 ６唱２ 　 pH对不同 Fe唱P／Ca唱P比沉积物磷释放的影响 （引自 Huang et al畅 ２００５a）
采样点 T１ 和 T６ 位于太湖 ， C１ 和 C４ 位于巢湖

Fig畅 ６唱２ 　 Effects of pH on phosphorus release from lake sediments with different Fe唱P／Ca唱P
　 ratios （Cited from Huang et al畅 ２００５a）

The sampling sites T１ and T６ were located in Lake Taihu ，and C１ and C４ in Lake Chaohu

图 ６唱３ 　不同类型沉积物磷释放对 pH和 Fe唱P／Ca唱P比变化的响应 （n＝ １１８）

（引自黄清辉等 ２００６）

Fig畅 ６唱３ 　 Release of soluble reactive phosphorus （SRP） from different types of
sediments in response to the changes of both pH value and Fe唱P／Ca唱P ratio （n＝
　 １１８） （Cited from Huang et al畅 ２００６）
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尽管沉积物的 Fe唱P／Ca唱P比差异很大 ，但是铁磷释放的百分数与溶液的 pH 有很
好的相关性 （图 ６唱４） ；释放实验后在酸性条件下沉积物中残留的钙磷含量随溶

液 pH的增加而增加 ，即显示了较强的释放 ；而在碱性条件下残留的钙磷含量恒

定 ，基本无钙磷的释放 （黄清辉等 ２００６） 。Huang 等 （２００５a） 认为 ， Fe唱P／Ca唱P
比可以作为评价酸性或碱性条件下沉积物磷释放风险的简要指标 。

图 ６唱４ 　 pH对太湖两个具有显著 Fe唱P／Ca唱P比差异的沉积物样点 （T６和 T１）
　 中铁磷释放百分数的影响 （引自黄清辉等 ２００６）

Fig畅 ６唱４ 　 Effects of pH on the percentage of Fe唱P release in the sediment of
two stations （T６ and T１） in Lake Taihu with significantly different ratio of Fe唱
　 P／Ca唱P （Cited from Huang et al畅 ２００６）

在强碱性条件下 ，沉积物磷的释放主要受到 PO３ －
４ 和 OH － 对沉积物中铁离

子 Fe（III） 的配位竞争的控制 ：随着上覆水 pH 的升高 ， PO３ －
４ 与铁化合物的结

合位点减少 （Andersen １９７４ ，１９７５ ，Lijklema １９８０） ，导致沉积物中 Fe／Al唱P含
量和质量分数也随之降低 ，这种配位竞争机制可以解释为何在高 Fe唱P／Ca唱P比沉
积物中高 pH促进磷的强烈释放 （Huang et al畅 ２００５a） ；而在低 Fe唱P／Ca唱P比沉
积物中 ，高 pH 一方面增加 Fe／Al唱P的释放 ，另一方面促进 Ca唱P固体的形成而
降低 PO３ －

４ 的浓度 ，磷的净释放量大小取决于两者的相对强度 。

三 、影响沉积物中 Fe唱P／Ca唱P比变化的因素
污水排放与水产养殖显著增加了沉积物的 Fe唱P／Ca唱P比 。黄清辉 （２００６） 研

究了采自太湖 、巢湖和龙感湖等湖泊中的不同湖区沉积物中不同形态磷 （铁／铝

磷 、钙磷 、有机磷） 的关系 ，发现靠近城市污水排放点 （T１和 C１） 的沉积物中
Fe／Al唱P质量分数较高 ，而在靠近湖水出湖口附近的沉积物中 Ca唱P质量分数较
高 （图 ６唱５） ； T６和 C４的沉积物中较高的 Ca唱P质量分数可能与其较高的砂组分
比例有关 。污水排放可能间接地促进了磷酸盐在铁／铝的氧化物／氢氧化物上的结

合与吸附 。
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图 ６唱５ 　太湖 （T） 、巢湖 （C） 和龙感湖 （L） 的沉积物中磷形态百分比分配三角图
　 （引自黄清辉 　 ２００６）

A 区 ：靠近湖水出湖区 ； B区 ：城市污水入湖区

Fig畅 ６唱５ 　 T riangle graphics of the percentage distribution of P forms in the sediments
　 of Lakes Taihu （T ） ，Chaohu （C） and Longgan （L） （Cited from Huang 　 ２００６）

A ： near the outlet of lake water ；B ：near the inlet of urban wastewater

在武汉东湖罗非鱼网箱养殖 （投饵） 区的沉积物中的 Fe唱P／Ca唱P比 （１９畅５）

比邻近的非网箱养殖区沉积物中的 Fe唱P／Ca唱P 比 （１７畅７ ） 高 （Zhang et al畅
２００４） 。

四 、富营养化对巢湖沉积物中 Fe唱P 、 Ca唱P和 Al唱P含量的影响
张敏等 （２００５） 对巢湖 ６ 个采样点的沉积物的分析结果表明 ， TP 与 Al 和

Fe的含量呈显著正相关 ，而与 Ca的含量无显著相关性 （图 ６唱６） 。类似地 ， TP
与 Al唱P和 Fe唱P的含量呈显著正相关 ，而与 Ca唱P的含量无显著相关性 （图 ６唱７） 。

显然 ，与 P的结合率中 Al最低 ，Ca最高 ， Fe居中 。因此 ，在巢湖中 ，随着沉

积物中 TP含量的增加 ， Fe唱P和 Al唱P的含量均显著增加 ，但 Fe唱P的增加速率更
快 （直线回归的斜率更大） 。 Sundareshwar 和 Morris （１９９９） 报道 ，潮间带沼

泽沉积物中 TP含量与 Al（ r２ ＝ ０畅 ８９） 、 Fe（ r２ ＝ ０畅 ７７ ） 的含量呈显著正相关 ，

而与 Ca无显著相关性 。因此 ，随着沉积物中 TP含量的上升 ，Al和 Fe的含量
也显著增加 。
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图 ６唱６ 　巢湖沉积物中 TP与 Al 、 Fe 、 Ca的相关性 （引自张敏 ２００５）

Fig畅６唱６ 　 Relation between TP and Al ，Fe and Ca in the sediment of Lake 　

Chaohu （Cited from Zhang et al畅 ２００５）

图 ６唱７ 　巢湖沉积物中 TP与 Al 、 Fe 、 Ca的相关性 （数据引自张敏 ２００５）

Fig畅 ６唱７ 　 Relation between TP and Al ，Fe and Ca in the sediment of Lake Chaohu
（Date are cited from Zhang ２００５）

五 、富营养化对长江中下游湖泊沉积物中 Fe唱P 、 Ca唱P和
Al唱P含量的影响

根据朱广伟等 （２００５a） ２００３年 ４月的数据 ，得到长江中下游 ２５个湖泊表

层 （０ ～ ５ cm） 沉积物中 TP与 Fe唱P和 Ca唱P的回归关系 ，如图 ６唱８所示 ， TP与
Fe唱P和 Ca唱P均有显著的正相关关系 ，但是随着 TP的上升 ， Fe唱P的增加速率远
快于 Ca唱P （直线回归的斜率相差近 １１畅８倍） 。根据张敏 （２００５） ２００２ ～ ２００４年

的数据 ，得到长江中下游 ２８个湖泊表层 （０ ～ １０ cm） 沉积物中 TP与 Fe唱P 、 Ca唱
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P和 Al唱P的回归关系 ，如图 ６唱９所示 ， TP与 Fe唱P和 Al唱P均有显著的正相关关
系 ，而与 Ca唱P无相关性 ，但是随着 TP 的上升 ， Fe唱P 的增加速率远快于 Al唱P
（直线回归的斜率相差近 １３畅６ 倍） ； TP 与 Fe和 Al 也有显著的正相关关系 （但

斜率非常小） ，而与 Ca无相关性 （图 ６唱１０） 。在上述两个研究中 ， TP与 Fe唱P的
直线回归的斜率十分接近 （０畅４３５ vs ０畅５１８） 。

图 ６唱８ 　长江中下游 ２５个湖泊表层 （０ ～ ５ cm） 沉积物中 TP与 Fe唱P和 Ca唱P的回归关系
（数据引自朱广伟等 ２００５a ，但东湖数据引自张敏 ２００５）

Fig畅 ６唱８ 　 Regressive relationships between TP and Fe唱P ，Ca唱P in the surface sediments
（０ ～ ５ cm） of ２５ lakes in the middle and lower reaches of the Yangtze River （Data are cited
　 f rom Zhu et al畅 ２００５ ，while data of Lake Donghu are from Zhang ２００５）

综上所述 ，在长江中下游湖泊的沉积物中 ，可与磷结合的主要金属元素的丰

度为 Al ＞ Ca ＞ Fe ，但是 ，三种金属元素与磷的结合能力却正好相反 ，即 Fe ＞ Ca
＞ Al ，这种差异在 TP含量越高的沉积物中越显著 。因此 ，长江中下游湖泊富营

养化的结果是导致沉积物中 Fe唱P 的大幅上升 ，而 Al唱P 仅有轻微上升 ，而 Ca唱P
有时有轻微上升 ，有时变化不显著 。 Fe唱P含量的大幅上升并非由于 Fe含量的上
升所致 （二者的斜率相差 ６５畅６倍） 。

需要指出的是 ，铝是地壳中第 ３位丰富的元素 ，但是人们对其生物学功能知

之甚少 ，一般认为生物系统并不特别需要铝来行使合适的功能 ，这可能与铝在环

境中的低溶解度及在厌氧条件下被原始的生物利用排除了需铝的代谢途径的进化

有关 （Wood １９８４ ，１９８５ ，Gensemer and Playle １９９９） 。通过分化产生的溶解性铝
的数量仅占环境中总铝含量的很小一部分 。铝在 pH６ ～ ８时相对难溶 ，但在复杂

的配合物存在及低温条件下 ，铝在更酸性或更碱性的条件下溶解度增加
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图 ６唱９ 　长江中下游 ２８个湖泊表层 （０ ～ １０ cm） 沉积物中 TP与 Fe唱P 、 Ca唱P和 Al唱P的
　 回归关系 （数据引自张敏 ２００５）

Fig畅 ６唱９ 　 Regressive relationships between TP and Fe唱P ，Ca唱P and Al唱P in the surface
sediments （０ ～ １０ cm） of ２８ lakes in the middle and lower reaches of the Yangtze River
　 　 （Data are cited from Zhang ２００５）

图 ６唱１０ 　长江中下游 ２８个湖泊表层 （０ ～ １０ cm） 沉积物中 TP与 Fe 、 Ca和 Al
　 的回归关系 （数据引自张敏 ２００５）

Fig畅６唱１０ 　 Regressive relationships between TP and Fe ，Ca and Al in the surface
sediments （０ ～ １０ cm） of ２８ lakes in the middle and lower reaches of the Yangtze
　 River （Data are cited from Zhang ２００５）
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（Driscoll and Postek １９９６） ，水合铝由无机的铝氢氧化物组成 ［Al３ ＋
、 AlOH２ ＋

、

Al（OH）＋
２ 、 Al（OH）３和 Al（OH）－

４ ］ ，其比例随 pH 的变化而变化 （Gensemer and
Playle １９９９）。水合铝也与一些阴离子 （如 F －

、 PO３ －
４ 、 SO２ －

４ ） 形成无机复合物 ，

并随着 pH 、无机配合物的浓度 、离子强度和水温的变化而改变 。在中性 pH 水体
中 ，一般活性铝 ［水合铝离子 （aqueous ionic Al）］ 的浓度小于 １０ μg／L ，而在酸性

（pH ＜ ５） 水体中 ，活性铝的含量能达到 ２００ ～ ５００ μg／L 或更高 （Hongve １９９３）。
在长江流域 ，沉积物中 Al的平均含量达 ５９（３９畅８ ～ ７５畅５） mg／g （图 ６唱１０）。

六 、水中铁的形态及沉积物中铁与磷的结合比例

溶解性铁可以以亚铁 （Fe２ ＋
） 或三价铁 （Fe３ ＋

） 的形式存在 ，亚铁比三价

铁组分更易溶于水 （Millero and Aicher １９９５ ，Stumm and Morgan １９９５） 。自然
水体中铁的含量及在氧化状态下 Fe２ ＋ 被氧化成 Fe３ ＋ 的速率主要依赖于 pH 、 Eh

和温度 。

溶解性亚铁主要以水合 Fe２ ＋ 和水合羟离子 （hydrated hydroxo ion） 的形式
存在 ，其溶解度主要取决于 Fe（OH）２ 、 FeCO３和 FeS 的溶解度 。一方面在有氧

的自然水体的正常 pH范围内 Fe（OH）２的溶解度极低 ，另一方面 FeS 的溶解度
也极低 （以无定形的或稳定的晶体状态存在） ，因此 ，亚铁的溶解性主要受控于

FeCO３的溶解性 。除非 pH 很高 （＞ １０） ，如果水体被 CaCO３所饱和 ，则 CaCO３

的溶解度将是 FeCO３的 ２００倍 ；在碳酸氢根浓度很低的软水中或多或少含有相对

较高的 Fe２ ＋
（虽然大部分被氧化成 Fe３ ＋

） 。譬如 ，在 pH７的条件下 ，一个不含

碳酸氢根的水体所含有的 Fe２ ＋ 比一个碱度为 ２ meq／L （１ meq／L ＝ ０畅５ mmol／L）
（这也是许多水体的平均值） 的水体高 １０００多倍 （Wetzel ２００１） 。自然水体中三
价铁最常见的种类为水合氢氧化铁 Fe（OH ）３ ，在平衡状态下 ，当 pH 为 ５ ～ ８

时 ， Fe（OH）３主要以固体形式存在 ［因其溶解度很低 （２５ ℃ 时的平衡常数约为

１０
－ ３６

）］ ，而其他不溶性三价铁盐不很重要 。

在不存在有机质及仅基于以 pH 和 Eh介导的溶解度标准的情况下 ，自然水

体中可存在多种形式的无机铁 。氢离子和电子对水合铁 （aqueous iron） 平衡的
影响如图 ６唱１１所示 。

地表岩石的化学风化作用 （主要是在 H２ O 、 CO２ 、 O２及生物分泌的各种有

机酸的作用下） 对天然水体中的离子组成和含量极为重要 ，这种作用可归结为水

解作用和氧化作用 。地球表面在酸性物质参与下的水唱岩化学反应将岩石一分为

二 ：反应生成的非水溶性产物为次生矿物 ，构成地球表面土壤和水体沉积物的主

体成分 ；反应后的水溶性产物则进入天然水体 ，成为天然水的主要溶质成分 （陈

静生 ２００６ ） 。 譬如 ，最普通的铁的水唱岩化学反应如下 （Stumm and Morgan
１９９５） ：
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图 ６唱１１ 　在不同 pH和氧化还原电位 Eh的条件下 ，各种形态铁的近似分

布 。假定碱度为 ２ meq／L ，线代表溶解性 Fe活度为 １０
－ ５ mol／L时的各点

　 （引自 Wetzel ２００１）
Fig畅 ６唱１１ 　 Approximate distribution of species of iron in relation to pH
and redox potential Eh畅 Alkalinity is assumed to be equal to ２ meq／L畅
Lines denote points at which the activities of soluble Fe are １０ － ５ mol／L 　

（Cited from Wetzel ２００１）
Fe２ SiO４ （s）＋ ４H２CO３ ＝ ２Fe２ ＋

＋ ４HCO －
３ ＋ H４ SiO４ 　 　 （均相溶解反应）

（铁橄榄石）

３Fe２O３ （s）＋ H２O ＋ ２e ＝ ２Fe３ O４ （s）＋ ２OH －
　 　 （氧化还原反应）

（赤铁矿） 　 　 　 　 　 　 　 （磁铁矿）

FeS２ （s）＋ ３ ３
４
O２ ＋ ３

１
２
H２O ＝ Fe（OH）３ （s） ＋ ４H ＋

＋ ２SO２ －
４ 　 （氧化还原反应）

（黄铁矿）

水体中 Fe的浓度存在很大的地域差异 。譬如 ，世界河水中 Fe （Fe２ O３ ） 的平

均含量 （mg／L） 为南美 （１畅４） ＞ 非洲 （１畅３） ＞欧洲 （０畅８） ＞澳洲 （０畅３） ＞北

美 （０畅１６） ＞亚洲 （０畅０１） ，世界平均为 ０畅６７（Wetzel ２００１） 。对长江中下游 ３０

多个湖泊的调查表明 ，湖水中的总 Fe含量很低 ，平均约为 ０畅０１ mg／L （范围为

０畅００８ ～ ０畅０１８ mg／L） （范成新等 ２００６） 。

绝大部分铁固定在沉积物中 。譬如 ，在德国的 Sch迸hsee湖 ，铁在沉积物中

达到５８ ０００ μg／g ，在浮游生物中为 ９５０ μg／g ，而溶解在表水层中的铁的浓度仅
为 １５ μg／L （Groth １９７１） 。
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在沉积物中 ，与磷结合的铁仅占总铁含量的很小部分 。张敏 （２００５） 报道 ，

巢湖 ６个采样点表层沉积物总铁和总磷的质量比为 ４２畅３ ～ ４６畅４ ，比 Erie 湖的
（５４畅０ ；Williams et al畅 １９７６） 和 Seine湾的 （５４畅０ ；Andrieux唱Loyer and Aminot
２００１） 稍低 ，显著高于 Wadden 海的 （２１畅６ ～ ２７畅０ ； Salmonos and Gerritse
１９８１） 。一般来说 ，沉积物中大多数铁因与硅结合而不具反应活性 ，而不能与磷

结合 （Raiswell and Canfield １９９８） 。 由于 ２ 个 Fe （OOH ） 可吸附 １ 个 PO３ －
４

（Lijklema １９８０ ，Golterman １９９５） ，巢湖沉积物中铁结合态磷中的铁仅占到沉积

物总铁含量的约 １畅８％ （张敏 ２００５） 。

用 CDB溶液提取的铁 （称为 FeCBD ） 主要为铁的氧化物和氢氧化物 ，可能含

少量铁的硫化物和被黏土矿物颗粒所吸附的铁 （Ruttenberg １９９２） 。五里湖表层
FeCDB含量最高 （图 ６唱１２） ，这可能是因为在表层 １ ～ ３ cm ，向上扩散的 Fe（II） 可
能被氧化为 Fe（III） 而固定下来 ，导致表层沉积物铁含量的升高所致 （Davison
１９９３） 。 CDB溶液的铁与磷的原子比较小 （２畅０ ～ ５畅３） ，说明用 CDB溶液提取的
铁可能主要以无定形 （而不是结晶） 形态存在 ，因为无定形铁具有更大的表面

积 ，所以对磷具有更大的吸附力 ，因而具有较小的铁磷原子比 （Borggard
１９８３） 。显然 ，较低的 n（FeCDB ） ／n（PCDB ） 值表明 ，在五里湖的表层沉积物中 ，

与磷结合的铁主要是铁的氧化物和氢氧化物 。为何在表层 ５ cm的沉积物中 ， Fe唱
P与 FeCDB呈现出相反的趋势 ？这可能与表层沉积物中的磷通过孔隙水大量释放

到上覆水中有关 。

图 ６唱１２ 　太湖五里湖沉积物中的 FeCDB 、 Fe唱P和 n（FeCDB ）／n（PCDB ） 的垂直变化
（引自范成新和王春霞 ２００６）

Fig畅６唱１２ 　 The vertical profiles of FeCDB ，Fe唱P and n（FeCDB ）／n（PCDB ） in the sediment
　 　 of Meiliang Bay ，Lake Taihu （Cited from Fan and Wang ２００６）
在长江中下游的富营养湖泊中 ，与湖水中的低 Fe含量相比 ，沉积物孔隙水

中 Fe的含量要高得多 。譬如 ，在太湖五里湖 ，上覆水中的氧化还原电位大大高

于沉积物孔隙水中的 ， Fe２ ＋ 在上覆水中的浓度极低 ，而在孔隙水中可达到接近
２０ mg／L的水平 ，孔隙水中的 PO３ －

４ 唱P的浓度也远远高于上覆水中的 （图 ６唱１３） 。

在太湖梅梁湾 ，沉积物孔隙水中氧化还原电位降低的同时 ，其 pH 比上覆水升高
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约 １个单位 ，达到 ８畅４ ～ ８畅７ （图 ６唱１４） 。这也达到具有较高 Fe唱P／Ca唱P比的沉积
物中磷大量释放的临界 pH 。沉积物孔隙水中 Fe２ ＋ 大幅升高的同时 ，Ca２ ＋ 却逐渐

下降 ，与 pH正好形成相反的趋势 。

图 ６唱１３ 　太湖五里湖疏浚区和未疏浚区沉积物孔隙水 Eh 、 Fe２ ＋ 和 PO３ －
４ 唱P含量的垂直变化

（引自范成新和王春霞 ２００６）

Fig畅 ６唱１３ 　 The vertical profiles of Eh ，Fe２ ＋ and PO３ －
４ 唱P concentrations in the interstitial wa唱

ter of both dredged and undisturbed sediments in Wuli Lake ，Lake Taihu （Cited from Fan
and Wang ２００６）

图 ６唱１４ 　太湖梅梁湾沉积物孔隙水中 pH 、 Eh 、 Ca２ ＋ 和 Fe２ ＋ 浓度的垂直变化 （修改自

王建军等 ２００４）

Fig畅 ６唱１４ 　 The vertical profiles of pH ，Eh ，and dissolved Ca２ ＋ and Fe２ ＋ concentrations
in the interstitial water of the sediment in Meiliang Bay ，Lake Taihu （Modified from
　 　 Wang et al畅 ２００４）
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七 、结 　 　语

通过对长江流域湖泊沉积物的研究发现 ： ①磷释放速率与 Fe唱P呈显著正相
关 ，与 Al唱P 、 Ca唱P和 Org唱P 无显著相关性 ； ② Fe唱P／Ca唱P ＜ ０畅５ 的沉积物在低

pH时释放量最大 ，而 Fe唱P／Ca唱P ＞ １的沉积物在高 pH 时的释放量最大 ，因此 ，

Fe唱P／Ca唱P比可以作为评价酸性或碱性条件下沉积物磷释放风险的简要指标 ； ③

污水排放与水产养殖显著增加沉积物的 Fe唱P／Ca唱P比 ； ④在巢湖 ，沉积物 TP与
Al唱P和 Fe唱P的含量呈显著正相关 ，而与 Ca唱P的含量无显著相关性 ，但 Fe唱P比
Al唱P的增加速率更快 ； ⑤在长江中下游湖泊的沉积物中 ，可与磷结合的主要金

属元素的丰度为 Al ＞ Ca ＞ Fe ，但与磷的结合能力却是 Fe ＞ Ca ＞ Al ，富营养化的
结果是导致沉积物中 Fe唱P的大幅上升 ，而 Al唱P仅有轻微上升 ，而 Ca唱P 有时有
轻微上升 ，有时变化不显著 ，而 Fe唱P含量的大幅上升并非由于 Fe含量的上升所
致 （二者的斜率相差 ６５畅６倍） ； ⑥在沉积物中 ，与磷结合的铁仅占总铁含量的很

少一部分 ，主要是铁的氧化物和氢氧化物 （主要以无定形形态存在） ，相对于沉

积物表面的上覆水来说 ，沉积物孔隙水中的 pH 和 Fe２ ＋ 要高得多 ，而氧化还原

电位则显著降低 。
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第七章 　 蓝藻与水生高等植物

浮游植物 （包括蓝藻） 和大型水生植物是水体的主要初级生产者 ，它们竞争

各种生存资源 （光照 、营养 、空间等） ，并存在通过化感 （allelopathic） 物质的
相生相克作用 。在深水湖泊 ，由于光照的限制 ，大型水生植物仅限于沿岸带分

布 ，对整个湖泊初级生产量的贡献有限 。而在浅水湖泊 ，水生高等植物的分布范

围要大得多 ，对整个湖泊初级生产量的贡献不容忽视 。在浅水湖泊中 ，研究水生

植物与藻类 （特别是蓝藻） 之间的关系对了解蓝藻水华的形成机制及生物控藻技

术均具有重要意义 。

人们较早就认识到水生植物对藻类生长的抑制作用 ，后来人们意识到藻类

（特别是蓝藻） 也可抑制水生植物的生长 ，即水生植物与蓝藻之间存在相互克生

的现象 ，至少存在如下可能的机制 ： ①对营养物质 （N 、 P等） 的竞争 ； ②遮光

作用 ； ③释放化感物质 。

一 、蓝藻对水生高等植物的化感抑制作用

在蓝藻释放的对水生植物具有抑制作用的化感物质中 ，蓝藻的次生代谢产

物 ———微囊藻毒素 （MC） 的作用日益受到关注 。 关于 MC 对植物影响的研究 ，

既有针对陆生植物的 ，也有针对水生植物的 。 MC可以抑制陆生植物体内的蛋白
质磷酸酶活性 、改变单链 DNA 酶活性和花色素苷含量 、引起氧化胁迫 、使细胞

核固缩和线粒体异常 ，以及抑制植物幼苗的生长和叶片的光合作用 （Abei et al畅
１９９６ ，Kurki唱Helasmo and Meriluoto １９９８ ，MacElhiney et al畅 ２００１ ，Gehringer
et al畅 ２００３ ，Márta et al畅 ２００３ ，Yin et al畅 ２００５a ，２００６） 。
与 MC对水生动物影响的研究相比 （谢平 ２００６） ，MC 在水生植物体内的累

积及毒理学效应方面的研究要少得多 。有研究显示 ，MC也能被多种水生高等植
物吸收并对植物的解毒酶 GST 产生影响 （Pflugmacher et al畅 １９９８ ，１９９９ ，２００１）。

MC对水生高等植物具有相生相克的作用 （Weiβ et al畅 ２０００ ，Pietsch et al畅 ２００１ ，

Romanowska唱Duda and Tarczyńska ２００２ ，Pflugmacher ２００２ ，Yin et al畅 ２００５b）。
１畅 水生植物对 MC的吸收及毒性效应

Wiegand和 Pflugmacher （２００１） 用放射性同位素标记的１４ C唱MC唱LR研究了
三种水生植物 ———两种维管束植物 （金鱼藻 Ceratophy llum demersum 、 伊乐藻

Elodea canadensis） 和一种苔藓 （爪哇莫丝 Vesicularia dubyana） 对 MC唱LR的
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吸收 （图 ７唱１） 。将三种植物浸泡在１４C唱MC唱LR （０畅２５ mg／L） 溶液中 ，经过 ７ d ，
检测到植物体内吸收的１４C唱MC唱LR含量为 １畅０ ～ ３畅６ μg／g FW ，以分枝最多 （因

此表面积／体积比最大） 的苔藓类爪哇莫丝体内的含量最高 。相对于浸泡液中的

MC 浓度 ，爪哇莫丝对 MC唱LR 的富集率达 １４４％ ，金鱼藻和伊乐藻分别为

７９畅２％ 和 ４０％ 。

图 ７唱１ 　不同水生植物在１４C唱MC唱LR （２畅５ mg／L） 溶液中浸泡 ７ d后对毒素的吸收
（引自 Wiegand and Pflugmacher ２００１）

Fig畅 ７唱１ 　 Uptake of １４C唱MC唱LR by different aquatic plants after ７唱days exposure to
　 ２畅５ mg／L （Cited from Wiegand and Pflugmacher ２００１）

图 ７唱２ 　经过 ７ d的浸泡 ，苦草对 MC唱RR的摄取 （引自 Yin et al畅２００５b）
（A ） 植物体内 MC唱RR的含量 ； （B） 植物摄取占投入 MC唱RR 的百分比 。 垂线代表标准差

Fig畅７唱２ 　 Uptake of MC唱RR in V畅 natans plant after a ７唱days exposure （Cited from Yin et al畅
２００５b）

（A） MC唱RR content of the plant ；（B） Percentage of uptake of applied MC唱RR畅 Vertical
bars show the standard deviation
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Yin等 （２００５b） 研究了沉水植物 ———苦草幼苗 （V allisneria natans seed唱
ling） 对 MC唱RR的吸收 ，发现 MC唱RR 主要累积在根部 （图 ７唱２） 。苦草幼苗对

０畅０００１ ～ ０畅０１ mg MC唱RR／L 的浸泡浓度不敏感 ，而当浸泡浓度大于 ０畅０１ mg
MC唱RR／L 时 ，经过 ３０ d 的处理 ，幼苗的鲜重和最大叶长显著降低 ［图 ７唱３

（A）］ ，而浓度为 １０ mg MC唱RR／L 时 ，根和叶的数目也显著下降 ，不定根的长

度也显著下降 ［图 ７唱３（B）］ 。

图 ７唱３ 　 MC唱RR对苦草叶片长度 （A） 和不定根长度 （B） 的影响 （引自尹黎燕等 ２００４）

Fig畅７唱３ 　 Effects of MC唱RR on the lengths of the leaves （A） and adventious roots （B） of
V畅 natans （Cited from Yin et al畅 ２００４）

２畅MC对水生植物体内谷胱甘肽唱S唱转移酶 （GST ） 的影响
Pflugmacher等 （１９９８b） 在离体实验中发现 ，MC唱LR 可强烈抑制金鱼藻 、

大型溞和斑马鱼体内的解毒酶 ———谷胱甘肽唱S唱转移酶 （GST ） 的活性 （图 ７唱４ ；

CDNB为 １唱氯唱２ ，４唱二硝基苯 ，是用于测定 GST 活性的底物） ，并发现这三种生

物的酶提取物中 ，存在 MC唱LR与 GSH的结合产物 MC唱LR唱GSH 。
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图 ７唱４ 　体外试验中 ，MC唱LR对 CDNB与各种生物体内的可溶性谷胱甘肽唱S唱转移酶结
合的抑制 （１ Kat ＝ ６ × １０７I畅U畅 ） （引自 Pflugmacher et al畅 １９９８b）

Fig畅７唱４ 　 In vitro inhibition of the conjugation of CDNB by the soluble glutathione唱S唱transferase from
　 various organisms by MC唱LR （１ Kat ＝ ６ × １０７ I畅U畅 ） （Cited from Pflugmacher et al畅 １９９８b）

３畅 自然水体中的 MC能否达到致毒剂量 ？

Casanova （１９９９） 认为 ，一般出现的溶解性 MC浓度并不能影响水生高等植
物的萌发 （germination） 。据 Jones 和 Orr （１９９４） 报道 ，在澳大利亚的 Cente唱
nary湖 ，用杀藻剂 （algicide） 处理堆积在下风岸边 （leeward shore） 的蓝藻水
华后 ，分解溶出的 MC 在 ９ d 中维持在 １畅３ ～ １畅８ mg／L 的高水平 ；据 Yin 等
（２００５b） 推测 ，在云南滇池的局部区域 ，在夏季的某一时段 ，MC唱RR的浓度可
能会超过 ０畅１ mg／L ，但这样高的溶解性 MC浓度是罕见的 。

在从德国 １００ 多个湖泊采集的 ２７０ 个水样中 ，细胞内总 MC 浓度小于
１０ μg／L的占 ７９％ ，平均浓度为 ２畅３ μg／L ，最大为 ５００ μg／L 。在 ２８９个样品中

有 １８３个检测到溶解性 MC （或称胞外 MC） ，其中有 ７５％ 的浓度低于 ０畅５ μg ／L ，

有 １０％ 样品胞外 MC浓度为 １ ～ １６ μg／L ，有 ５个样品浓度超过 １６ μg／L（Chorus
２００１） 。

包括太湖和巢湖在内的长江中下游湖泊中的胞内 MC含量一般都在 １０ μg／L
以内 ，溶解性 MC更低 。 ２００２年 ８月 ～ ２００３年 ７月对巢湖 ７个采样点 MC 月变
化的研究结果表明 ，胞内 MC 含量在 ０ ～ ４畅６ μg／L 变动 ，溶解态 MC 均低于
０畅０５ μg ／L （大多数样品未检出） （Yang et al畅 ２００６） 。但 ２００１年 ５ ～ １０月 ，太

湖梅梁湾 ３ 个采样点胞外 MC 浓度却高达 （１０畅４ ± １畅８）μg／L （Shen et al畅
·０２１·



２００３） 。 ２００５年 ５ ～ １０月 ，对太湖梅梁湾 １３个采样点 MC 月变化的研究结果表
明 ，胞内 MC含量在 １畅１８ ～ ９畅２８ μg／L 变动 （杨华 ２００６） 。 ２００３ ～ ２００４年７ ～ ９月

期间 ，在对长江中下游 ３０个湖泊的研究表明 ， ９７％ 的样点检测出 MC ，其中以

淀山湖的胞外 MC含量最高 （８畅５７ μg／L） （Wu et al畅 ２００７） 。

４畅 野外的极端现象

当蓝藻水华大量堆积在植物表面的时候 ，可导致植物的死亡 。譬如 ，在太湖

梅梁湾 ，风力作用可使蓝藻大量聚集到岸边 ，并大量堆积在漂浮植物的叶片表面

上 ，导致叶片腐烂 、植株死亡 （图 ７唱５） ，但是不知是蓝藻毒素大量释放引起的 ，

还是由于蓝藻覆盖在叶片上阻止了植物的光合作用所致 ，也许是两种机制共同

作用的结果 。在蓝藻水华大量堆积的水体 ，水生植物的生存显得异常艰难

（图 ７唱６） 。

图 ７唱５ 　在中国科学院太湖梅梁湾太湖生态站旁 ，飘浮植物菱上堆积的蓝藻水华 ，植物叶

　 片腐烂 ，植株大量死亡

Fig畅７唱５ 　 Dense accumulation of cyanobacterial blooms on the floating唱leaved plant ，water
chestnut ，with decay of the leaves and death of the plants near the Taihu Station ，the Chinese
　 Academy of Sciences in the Meiliang Bay of Lake Taihu
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图 ７唱６ 　在微囊藻水华中挣扎的水生植物 （该图片摄自中国科学院南京地理与湖泊研究所李

　 文朝博士在云南滇池进行的水生植物恢复围隔实验）

Fig畅７唱６ 　 Struggling macrophytes in the Microcystis blooms in the enclosure experiment （Photo
from an experiment for macrophyte restoration conducted by Dr畅 Wenchao Li of the Nanjing
　 　 Institute of Geography & Limnology ，CAS ，in Lake Dianchi ，Yunan）

二 、水生高等植物对蓝藻的化感抑制作用

早在 ２０世纪 ４０年代 ， Hasler和 Jones （１９４９） 就报道了水生植物对浮游植

物的克生作用 ，此后 ， Hogetsu等 （１９６０） 提出了水生植物通过释放化感物质抑

制藻类的机制 。 Planas等 （１９８１） 在穗花狐尾藻 （Myriophy llum sp icatum） 的

萃取物中发现 １２ 种酚 （phenol） 和多酚 （polyphenol） ［如没食子酸 （gallic
acid ，GA） 、糅花酸 （ellagic acid ，EA）］ 能抑制藻类生长 。

Saito等 （１９８９） 从布拉狐尾藻 （My riophy llum brasiliense） 中萃取的可水
解的单宁酸 ———没食子单宁 （eugeniin） 、 １唱desgalloyl eugeniin ，以及 GA 和 EA
对水华鱼腥藻 （A nabaena f losaquae） 有抑制作用 。 GA 和 EA 对铜绿微囊藻的
EC５０值 （抑制铜绿微囊藻正常生长 ５０％ 的浓度） 分别为 １畅０ mg／L和 ５畅１ mg ／L 。
Aliotta等 （１９９２） 从轮叶狐尾藻 （Myriophy llum verticillatum） 的萃取物
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中分离出三种多酚 ，并确认了它们对一种蓝藻 ———聚球藻 （ Synechococcus
leopoliensis） 的抑制作用 。

Gross等 （１９９６） 从穗花狐尾藻的枝条 （shoot） 中萃取出的没食子酸 、糅

花酸 ，以及其他 ５ ～ ７种未被确认的多酚对藻类抑制作用较弱 ，而一种可水解的

多酚 ———特里马素 II （tellimagrandin II） （图 ７唱７） 对一些丝状蓝藻 （A nabaena、
Synechocystis 、 T richormus） 有强烈的抑制作用 （是 GA 和 EA 的 １０倍） ，这种

抑制作用可能部分因为特里马素 II可抑制藻类的胞外酶 （algal ex tracellular en唱
zyme） ［如碱性磷酸酶 （alkaline phosphatase）］ 。在穗花狐尾藻的萃取物中 ，特

里马素 II的含量约为 １畅５％ ，酚类总含量约为 １０％ 。

图 ７唱７ 　穗花狐尾藻体内的特里马素 II的结构 （引自 Gross et al畅 １９９６）

Fig畅７唱７ 　 Structure of tellimagrandin II from Myriophy llum sp icatum
（Cited from Gross et al畅 １９９６）

Nakai等 （２０００） 在穗花狐尾藻 （Myriophy llum sp icatum） 的培养液中确

认有下列 ４种多酚化合物的存在 （图 ７唱８） 。将穗花狐尾藻 （１００ g ww ／L） 培养
３ d后 ，在培养液中检测到 GA 、 EA 、焦性没食子酸 （PA ） 和儿茶素 （CAT唱
ECH） 的浓度分别为 ６２畅８ μg／L 、 ７６畅６ μg／L 、 ５畅２ μg／L 和 １６畅６ μg ／L 。然后再
用 GA 、 EA 、 PA 和 CATECH 的相应的商用化合物 （commercially obtained al唱
lelochemical） 对铜绿微囊藻生长进行抑制试验 ［图 ７唱９（A ）］ ，获得的 EC５０值分

别为 １畅０ mg／L 、 ５畅１ mg ／L 、 ０畅６５ mg／L和 ５畅５ mg／L ［图 ７唱９（B）］ 。此外 ，还用

多酚混合物 （PA唱２９７ 、 GA唱５９６ 、 CATECH唱４４和 EA唱５７０） 对铜绿微囊藻进行了
生长抑制试验 。根据计算所得的设定浓度对铜绿微囊藻的 PIE值 ［预期抑制效

果 （predicted inhibitory effect）］ 为 ６１％ ～ ９６％ ，而实际的试验结果表明 ，在此

PIE浓度下 ，４种多酚混合物完全抑制了铜绿微囊藻的生长 ，表明 ４种多酚混合

物间存在增效作用 （synergistic action） （图 ７唱１０） 。

需要指出的是 ，在 Nakai等 （２０００） 的实验中 ，将穗花狐尾藻 （１００ g ww ／L）
培养 ３ d后 ，才获得了 ５畅２ ～ ７６畅６ μg／L 的多酚 。该实验中 ，穗花狐尾藻的生物
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图 ７唱８ 　穗花狐尾藻释放的化感多酚 ———焦性没食子酸 （PA） 、没食子酸 （GA） 、
　 儿茶素 （CATECH） 和糅花酸 （EA） （引自 Nakai et al畅 ２０００）

Fig畅 ７唱８ 　 Structures of the Myriophy llum sp icatum唱released allelopathic polyphe唱
nols pyrogallic acid （PA） ，gallic acid （GA） ，catechin （CATECH） and ellagic acid
　 （EA ） （Cited from Nakai et al畅 ２０００）

图 ７唱９ 　 （A） 不同浓度 PA 对铜绿微囊藻生长曲线的影响 。 （○ ） 对照 ，（▲ ） ０畅３ mg／L ，

（□ ） １畅２６ mg／L ，（● ） ２畅５２ mg／L ，（△ ） ５畅０４ mg／L 。 （B） 多酚 PA 、 GA 、 CATECH 和 EA
混合物对铜绿微囊藻最大生长的抑制效应 。 （○ ） PA ，（▲ ） GA ， （□ ） CATECH ，（● ） EA ，

　 　 竖线表示标准差 （n＝ ３） （引自 Nakai et al畅 ２０００）

Fig畅 ７唱９ 　 （A） Grow th curve of M icrocystis aeruginosa as affected by indicated concentra唱
tions of PA ，symbols correspond to （○ ） control ，（▲ ） ０畅 ３ mg ／L ，（ □ ） １畅 ２６ mg／L ，（ ● ）

２畅 ５２ mg／L ， （ △ ） ５畅 ０４ mg／L畅 （B） Respective inhibitory effects of the polyphenols PA ，

GA ，CATECH and EA on the maximum grow th of M畅 aeruginosa畅 Symbols correspond to
（○ ） PA ， （ ▲ ） GA ， （ □ ） CATECH ， （ ● ） EA畅 Bars indicate standard deviation （n ＝ ３ ）

　 　 　 （Cited from Nakai et al畅 ２０００）
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图 ７唱１０ 　多酚 PA 、 GA 、 CATECH 和 EA 对铜绿微囊藻生长的抑制 。

　 （○ ） 对照 ，（▲ ）多酚混合物 （引自 Nakai et al畅 ２０００）

Fig畅７唱１０ 　 Grow th inhibition of M畅 aeruginosa by a mixture of PA ，GA ，

CATECH and EA畅 Symbols correspond to （○ ） control ，（▲ ） polyphenol
　 mixture （Cited from Nakai et al畅 ２０００）

量达到１００ kg／m３
，如果假定自然水体的平均水深为 ２ m ，则相当于生物量为

２００ kg／m２
。这个生物量是自然水体沉水植物所能达到现存量的数十倍 。譬如 ，

在武汉东湖 ，历史上沉水植物生物量的最大值出现在 １９６３年 ，平均 １畅７８ kg ／m２

（陈洪达 １９９０） ，还不到 Nakai等的实验中穗花狐尾藻生物量的 １／１００ 。而且 ，在

Nakai等的实验中 ，能对铜绿微囊藻产生显著抑制作用的多酚浓度也比穗花狐尾

藻分泌到培养液中的量高出数倍至数十倍 ，如穗花狐尾藻中 PA 的浓度为
５畅２ μg／L ，而 PA 能对铜绿微囊藻产生显著抑制作用的浓度高达 １畅２６ mg／L
［图 ７唱９（A）］ ，两者相差 ２４０余倍 。

鲜啟鸣等 （２００６） 比较了两种常见的沉水植物 ———金鱼藻 （Ceratophy llum
demersum） 和苦草中的挥发性物质对铜绿微囊藻的化感抑制作用 。挥发油的主

要成分为脂肪类化合物 、邻苯二甲酸酯和萜类化合物 ，且在新鲜植物和干粉中存

在一定差异 （表 ７唱１） 。金鱼藻和苦草中的挥发油含量 （按重量计） 在新鲜植物

中分别为 ０畅０１３％ 和 ０畅０１１％ ，而在干粉中分别为 ０畅１５％ 和 ０畅１％ 。

当溶液中挥发油含量为 １００ mg ／L 时 ，对铜绿微囊藻有显著的抑制作用 ，新

鲜的植物挥发油经过 ３ d可将微囊藻细胞全部杀死 ，而干粉植物挥发油的抑藻效

果在两个种类间存在显著差异 ，金鱼藻约为苦草的 ２倍 （图 ７唱１１） 。按下式计算

的抑藻效果随金鱼藻干粉挥发油浓度的增大而增强 （图 ７唱１２） 。

百分生长抑制速率 ＝ １００ × （μc － μt ）／μc

μ ＝ （lnNn － lnN０ ）／（tn － t０ ）
式中 ， μc表示对照组平均生长速率 ； μt表示处理组在某一浓度下的平均生长速

率 ； N０表示试验开始时 （ t０ ） 的藻细胞浓度 （个／mL） ； Nn表示实验结束 （tn ）
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时的藻细胞浓度 （个／mL） 。
表 7唱1 　金鱼藻和苦草组织中各种挥发油成分的百分含量（括号中的数值表示化合物的种类数）

Table 7唱1 　 Percentage composition of various volatile compounds in plant tissues of Ceratophyllum
demersum and Vallisneria spiralis on Microcystis aeruginosa（figures in the bracket indicate number
　 of the compounds）

成分 Components 金鱼藻 C G畅 demersum 苦草 V 热畅 s p i ralis
新鲜 Fresh 干粉 Dry 新鲜 Fresh 干粉 Dry

脂肪类化合物 Fat ty compounds ２５   畅 ３（２２） ５０ ND畅 ９（３１） ３３ 寣倐畅 ４（２６） ４７（２１）

　 烃／醇 Alkanes／alcohols １２   畅 １（１１） ７ ND畅 ７（９） １１ 寣倐畅 ６（１２） ２ 挝哪畅 １（９）

　 醛／酮 Aldehydes／ketones １０ $ 畅 ０（４） ２０ ND畅 ４（２０） １３ 寣倐畅 ７（１０） １３ 忖刎畅 ５（８）

　 脂肪酸和脂 Fat ty acids and esters ２２ $ 畅 ８（７） ３ ND畅 ２（２） ８ 寣倐畅 １（４） ３１ 忖刎畅 ４（４）

萜类 Terpenoids ５   畅 ９（４） １５ ND畅 ８（１４） ０ 寣倐畅 ８（３） １９（１１）

酚类 Phenolic compounds ３   畅 １（２） ３ ND畅 ４（１） １ 寣倐畅 ６（２） — a

邻苯二甲酸酯 Phthalates ４４ $ 畅 １（４） １６ bX畅 ４（２） １６ 牋枛畅 ６（４） １９ 忖刎畅 ６（４）

未知物 Unknow n compounds １６ $ 畅 ４（１） ２ ND畅 ４（１） ２２ 牋枛畅 ５（２） １ 挝哪畅 １（０）

合计 Total ９４   畅 ８（３３） ８８ ND畅 ９（４９） ７７ 寣倐畅 ９（３７） ８６ 挝哪畅 ７（３６）

　 　 a 表示百分含量 ＜ ０畅 １％ 　 aIndicates a content of less than ０畅 １ ％

（引自鲜啟鸣等 ２００６）（Cited f rom Xian et al畅 ２００６）

图 ７唱１１ 　金鱼藻和苦草挥发油对铜绿微囊藻的抑制作用 （引自鲜啟鸣等 ２００６）

（A ） 新鲜植物 ； （B） 植物干粉
Fig畅 ７唱１１ 　 Inhibitory effects of the essential oils of Ceratophy llum demersum and V allisneria
　 sp iralis on Microcystis aeruginosa （Cited from Xian et al畅 ２００６）

（A ） Fresh plant ； （B） Dry plant

让我们以本试验最低浓度 （１０ mg／L） 为例来考虑需要多少水生植物来抑
藻 。按新鲜植物中挥发油含量为 ０畅０１３％ 计 ，若在平均水深为 １ m 的自然水体中
获得 １０ mg ／L的挥发油 ，则需要 ７６畅９ kg ／m２的水生植物 ，而且这些植物体内的

挥发油还必须全部释放到水中 。显然 ，如此高的挥发油浓度在自然水体中是几乎

不可能出现的 。因此 ，还必须确认水生植物释放的化感物质在自然水体中的浓

度 ，才能合理评估其对藻类的影响 。此外 ，在本研究中 ，到底是哪类化合物起到

关键的抑藻作用还需要进一步的研究 。
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图 ７唱１２ 　不同浓度金鱼藻干粉挥发油的抑藻活性 （引自鲜啟鸣等 ２００６）

Fig畅７唱１２ 　 Antialgal activity of essential oil from dry Ceratophy llum demersum
　 （Cited from Xian et al畅 ２００６）

综上所述 ，在水生植物的化感物质中 ，酚类化合物或多酚受到最广泛的关

注 。在化学上 ，羟基直接和苯的 sp２杂化碳原子相连的分子称为酚 。天然的酚类

化合物结构从简单到复杂 ，种类极为繁多 ，约有 ８０００多种 。绝大多数酚类化合

物都为水溶性化合物 ，当然也有一些酚类化合物呈亲脂性 。几乎所有酚类化合物

都有一个特性 ，即突出的抗菌活性 。因酚类容易被氧化 ，所以具有抗氧化活性 。

前面提到的没食子酸 、焦性没食子酸和糅花酸属于酚酸类 （phenolic acid） 化合
物 ，而儿茶素属于微量类黄酮类 （minor flavonoids） 。植物体内的酚类化合物有
多种多样的功能 ，最典型的是具有抗菌 、杀虫活性 ，此外 ，植物叶片及其他组织

中的大多数酚类化合物经常味道不佳 ，有利于避免被草食动物牧食 。而萜类化合

物是最大类的天然产物 ，至今已从植物中分离到超过 ２万多种 ，许多萜类化合物

也具有抗菌和杀虫作用 （唐传核 ２００５） 。

三 、水生植物对蓝藻的其他生态学影响

蓝藻可对水生植物造成影响 ，水生植物也可直接或间接影响蓝藻 。首先 ，水

生植物的衰退会使固定在其体内的 N 、 P 大量地释放到水中 ，加快 N 、 P 的周
转 。其次 ，水生植物的衰退将会显著地增加沉积物的再悬浮 。譬如 ，在美国伊利

诺伊州的 Chautauqua湖 ，无水生植物时 ，由于风浪卷起未受保护的底泥 ，使浊

度显著升高 ；而在有水生植物的季节 ，由于底泥被植被覆盖 ，风速几乎对浊度没

有影响 （图 ７唱１３） 。此外 ，风速对大型浅水湖泊中的固体悬浮物的影响比对小型

深水湖泊要强烈得多 （图 ７唱１４） 。

而关于沉积物再悬浮后 ，是否可增加水柱中溶解性 N 和 P还有争议 。譬如 ，

太湖为一个大型浅水湖泊 ，梅梁湾为太湖富营养化最为严重的区域 ，那里没有沉
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图 ７唱１３ 　在美国伊利诺伊州的 Chautauqua湖 ，春季无水生植物和夏季有水生植物存在的情
况下 ，不同风速时的浊度变化 （１ mile ＝ １畅０６９ ３４ km）（修改自 Jackson and Starret １９５９）
Fig畅７唱１３ 　 Turbidities of Lake Chautauqua ，Illinois ，USA ，occurring at various wind

velocities in the spring when no vegetation is present and in the summer when vegetation has
developed （１ mile＝ １畅０６９ ３４ km） （Modified from Jackson and Starret １９５９）

图 ７唱１４ 　浅水湖泊与深水湖泊中颗粒悬浮物 （SS） 随风速增加而增加的示意图
（引自 Scheffer １９９８）

Fig畅７唱１４ 　 Predicted increase in concentrations of suspended solids （SS ） with
wind velocity for a large shallow versus a smaller or deeper hypothetical lake
　 　 　 （Cited from Scheffer １９９８）
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水植物的分布 ；秦伯强等 （２００５） 于 ２００３ 年 ５ 月 ，在太湖梅梁湾南部岸边 ，分

别对强风 （６日） 和弱风 （１０日） 情况下水柱中不同深度的颗粒悬浮物 （SS） 、
总磷 （TP） 、总溶解磷 （TDP） 、总氮 （TN） 、总溶解氮 （TDP） 浓度和烧失量
（LOI） 的变化进行了比较 ，发现强风导致 SS 、 TP 、 TN 和 LOI 成倍上升 ，而

TDP和 TDN 没有显著变化 ，尽管沉积物中的 TDN 比上覆水中的要高近 １０倍 ，

图 ７唱１５ 　在太湖梅梁湾岸边的一个采样点 ，不同风力条件下 （强风表示超过 ８ m／s的风速 ，

弱风表示小于 ８ m／s的风速） 颗粒悬浮物 （SS） 、总磷 （TP） 和总溶解磷 （TDP） 浓度和
　 　 烧失量 （LOI） 的变化 （引自秦伯强等 ２００５）

Fig畅 ７唱１５ 　 Changes in concentrations of suspended solids （SS） ，total phosphorus （TP） and
TDP ，and loss on ignition （LOI） with different wind forces （strong wind denotes a wind speed
greater than ８ m／s ，while weak wind denote a wind speed smaller than ８ m／s） at a near shore
　 sampling station in Meiliang Bay of Lake Taihu （Cited from Qin et al畅 ２００５）

TDP要高 ７ ～ ８倍 （图 ７唱１５） 。为何 TDP没有明显上升 ？可能当沉积物悬浮的同

时 ，不仅营养盐随沉积物悬浮而释放 ，而且沉积物中铁 、锰等元素也悬浮并氧化

而吸附营养盐 ，在动力扰动消失后 ，可能又将这些营养盐带回沉积物中 。 TDN为
何没有明显上升可能有不同的机制 。但是水槽试验却得出不尽一致的结果 ：在动力

扰动起始的 ３ ～ ４ h内 ，不仅是上覆水中的 TN 和 TP浓度显著增加 ，而且 TDN 、

TDP 、氨和正磷酸盐浓度均显著升高 ，增幅可达 ２０％ ～ ３０％ （朱广伟等 　 ２００５b）。
因此 ，与小型深水湖泊相比 ，大型浅水湖泊中水生植被的衰退对浊度的影响

更为显著 。由于蓝藻水华发展与遮光之间存在一种正反馈关系 （Scheffer et al畅
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１９９７） ，因此 ，从光能利用的角度来看 ，浅水湖泊中水生植被的衰退可能有利于蓝

藻水华的发生 ，但沉积物再悬浮对营养盐循环的影响还需进一步的研究 。但是 ，可

以肯定的是 ，水生植被的衰退将加快沉积物 上覆水之间的物质交换 。此外 ，水生

植被的衰退可使固定在植物体内的 N 、 P大量释放 ，这也有利于蓝藻水华的发展 。

图 ７唱１６ 　一个水生高等植物占优势的清水状态 （上图） 和一个因沉水植物大量

衰退 、鱼类和风浪搅拌底泥 、浮游植物占优势的浊水状态 （下图） 的浅水湖泊

　 　 示意图 （引自 Scheffer ２００１）
Fig畅７唱１６ 　 Schematic representation of a shallow lake in a vegetation唱dominated
clear state （upper panel） and in a turbid phytoplankton唱dominated state （lower
panel） in which submerged vegetation is largely absent and fish and waves stir up
　 the sediment （Cited from Scheffer ２００１）

四 、浅水湖泊中浊水和清水稳态之间的转换

Scheffer （２００１） 将浊度 、营养水平 、沉水植被和浮游植物联系起来 ，提出

了浅水湖泊在清水和浊水 （图 ７唱１６） 两种稳态之间转换的概念模式 。三个基本
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假设如下 ：

１） 浊度随营养水平的增加而增加 ；

２） 水生植被降低浊度 ；

３） 当浊度超过一个临界水平后 ，水生植被消失 。

根据前两个假设 ，浊度对应营养盐的变化呈现两个不同的函数关系 ：一个是

水生植物占优势的情形 ，另一个是没有水生植物的情形 。超过一个临界浊度后 ，

水生植物将消失 ，在此条件下的函数关系如上面的平衡线所示 ，而在这一浊度以

下时 ，对应于下面的平衡曲线 。在一个中间的营养盐范围时 ，两种状态都存在 ，

一个为有水生植物的状态 ，另一个为没有水生植物的更混浊的状态 。在更低的营

养状态时 ，只有水生植物占优势的平衡状态存在 ，而在最高的营养水平时 ，只有

无植被的平衡状态存在 （图 ７唱１７） 。当需要通过削减营养盐来恢复清水状态时 ，

平衡状态将面临再次改变 ，即使营养盐达到以前呈现清水状态的水平 ，系统对营

养盐削减的响应也可能是微小的 ，只有营养盐剧烈地下降到足以打破浊水状态

时 ，系统才可能向清水状态转变 （图 ７唱１８） 。

图 ７唱１７ 　当浊度超过一个临界值后 ，沉水植被的消失导致系统向浊水平衡

态的转变 。箭头表示当系统不在两个稳定状态中的任一时刻的变化方向

　 　 （引自 Scheffer ２００１）
Fig畅７唱１７ 　 Alternative equilibrium turbidities caused by disappearance of sub唱
merged vegetation when a critical turbidity is exceeded畅 The arrows indicate
the direction of change when the system is not in one of the two alternative 　

stable states （Cited from Scheffer ２００１）
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图 ７唱１８ 　作为两个稳定状态之间选择的结果 ，湖泊对营养负荷的响应出现滞

　 后现象 （引自 Scheffer ２００１）
一旦湖泊转换到浊水状态 ，营养盐的削减将导致湖泊沿上一个平衡线进行相对缓和的浊

　 　 度下降 ，直到营养盐低至可以进行返回切换的水平

Fig畅７唱１８ 　 As a consequence of the alternative stable states the lake shows hys唱
teresis in response to changes in nutrients loading （Cited from Scheffer ２００１）
Once the lake has shif ted to the turbid state ，a reduction of nutrients leads to a relatively
moderate decrease in turbidity along the upper branch of the equilibrium graph until
　 　 　 　 nutrient levels have dropped enough to go through a back switch

因此 ，浅水湖泊可以呈现出两种截然不同的状态 ：一种是有丰富水生植物的

非常清澈的状态 ；另一种是含高浓度浮游植物及悬浮颗粒物的非常混浊的状态 。

在浊水状态 ，沉水植物因水下低的光照而无法生长 ，未被覆盖的沉积物频繁地被

波浪和鱼类扰动而再次悬浮 ，使透明度变得更低 ；此外 ，由于沉水植物还是浮游

动物的避敌场所 ，因此失去沉水植物使浮游动物遭受更大的捕食压力 ，降低浮游

动物控制藻类水华的能力 （Scheffer ２００１） 。
Scheffer （２００１） 提出了浅水湖泊在清水 浊水两种稳态之间转换的概念模

型 ，但还需要在此基础上建立能够预测的定量模型 。当然 ，在 Scheffer的概念模
型中 ，并未直接关注蓝藻 水生植物的相互关系 。

事实上 ，富营养化导致沉水植物的衰退绝非只有光照这一因素那么简单 。影

响沉水植物的因素既有非生物的也有生物的 。非生物因素主要影响沉水植物的营

养生理及产生毒害作用 ，其结果主要是导致生长和繁殖的下降甚至死亡 ；生物因素

包括竞争和牧食 （当然还包括相生相克） ，其结果主要是导致生物量的过度减少 ，

最后在生物和非生物因子的共同作用下 ，导致植被的衰退甚至消失 （图７唱１９）。
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图 ７唱１９ 　在生物和非生物因素的胁迫下 ，浅水湖泊中水生植物衰退示意图 （据曹特和倪乐

　 意博士的资料制成）

Fig畅７唱１９ 　 Schematic representation of the decline of macrophytes under biotic and abiotic
　 　 stresses in a shallow lake （Based on information by Drs畅 Cao and Ni）

五 、结 　 　语

浅水湖泊中的蓝藻水华 水生植物的相互关系问题近年得到关注 。蓝藻和水

生植物都可产生化感物质抑制对方 。藻类学家认为蓝藻产生的微囊藻毒素可威胁

水生植物的生存 ，而植物化学家认为 ，植物体内的化感物质可有效抑制蓝藻的发

展 ，但是到底谁克制谁 ，迄今为止 ，人们还无法知道在何时 、何种条件下哪一方

克制另一方更胜一筹 。

关于化感物质的许多研究结论显然是在自然界几乎不可能出现的浓度下获得

的 ，显然还无法回答上述问题 。因此 ，需设计在自然界可能的浓度范围内的更长

期一些的暴露试验 ，才能获得令人信服的结果 。

其实 ，除化感物质外 ，水生植物还可通过其他方式 （如通过影响营养盐循环

和光照条件） 来影响蓝藻 。首先 ，水生植被的衰退可使固定在植物体内的 N 、 P
大量释放 ，这也有利于蓝藻水华的发展 。此外 ，与小型深水湖泊相比 ，大型浅水
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湖泊中水生植被的衰退更显著地增加浊度 ，由于蓝藻水华发展与遮光之间存在一

种正反馈关系 ，因此 ，从光能利用的角度来看 ，植被的衰退可能有利于蓝藻水华

的发生 ；虽然有关沉积物再悬浮对营养盐循环的影响尚存争议 ，但植被的衰退将

加快沉积物 上覆水之间的物质交换 。

Scheffer将浊度 、营养水平 、沉水植被和浮游植物联系起来 ，提出了浅水湖

泊在清水和浊水两种稳态之间转换的概念模式 。浅水湖泊可以出现两种截然不同

的状态 ：一种是有丰富水生植物的非常清澈的状态 ，另一种是含高浓度浮游植物

及悬浮颗粒物的非常混浊的状态 。在浊水状态 ，沉水植物因水下低的光照而无法

生长 ，未被覆盖的沉积物频繁地被波浪和鱼类扰动而再次悬浮 ，使透明度变得更

低 ；此外 ，由于沉水植物还是浮游动物的避敌场所 ，所以失去沉水植物使浮游动

物遭受更大的捕食压力 ，降低浮游动物控制藻类水华的能力 。但还需要在此基础

上建立能够预测的定量模型 。

总之 ，在浅水湖泊中 ，两个主要的初级生产者 ———沉水植物和蓝藻之间的较

量及其结果深刻地影响着人类对水质的管理和利用 ，其间的复杂关系还有待于进

一步的研究 。
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第八章 　鱼类与蓝藻水华

鱼类处在水生态系统食物链的顶端 ，又是人类的重要食物 ，并且被大量养

殖 ，因此 ，鱼类与蓝藻水华的关系自然会受到重点关注 。在出现蓝藻水华的水体

中 ，鱼类直接或间接地与水华蓝藻发生联系 。譬如 ，一些鱼类可直接摄食蓝藻 ，

而另一些鱼类可能摄食以水华蓝藻为食的浮游动物等 。由于许多形成水华的蓝藻

能产生微囊藻毒素 （MC） ，而 MC 可在鱼体各种器官中积累并产生毒性作用 ，

因此 ，蓝藻水华对鱼类的影响也是近年研究的热点 。此外 ，由于鱼类对 MC 的
抗性存在差异 ，因此 ，寻找一些可直接摄食蓝藻 、 对 MC 抗性强的鱼类作为有
毒蓝藻水华的生物控制手段也备受关注 。

一 、蓝藻水华对自然水体中鱼类的影响

有毒蓝藻水华暴发时出现鱼类死亡的事件时有报道 。据 Rodger 等 （１９９４）

报道 ，在苏格兰的 Loch Leven ，当水华鱼腥藻 （A nabaena f los唱aquae） 水华暴
发时 ，约有 １０００条棕鳟 （Salmo trutta） 死亡 。腹腔注射发现 A畅 f los唱aquae 水
华对小白鼠具有很高的肝毒性 ，因此 ，导致鱼类死亡的原因很可能是微囊藻毒素

的暴露所引起的肝毒性所致 ；这种肝毒性可能首先源于毒素的直接摄取或吸收 ，

其次在鳃出现损伤后 ，导致上皮通透性 （epithelial permeability ） 增加而使毒素
在鱼组织中积累 。但是 ，类似于这种鱼类死亡的事件大部分被归结为在夜间水华

藻类的呼吸或水华死亡分解大量耗氧导致的缺氧 （hypoxic） 条件所致 ，而在

Loch Leven ，当 A畅 f los唱aquae 水华死亡分解出现垂死的 （moribund） 棕鳟时 ，

溶解氧水平约为正常水平的 ９０％ 。

据 English等 （１９９３） 报道 ，在美国卡罗莱纳州南部的平原地区 ， １９９０ ～

１９９１年间 ，养殖池塘中斑点叉尾 （Ictalurus punctatus） 的死亡率高达 ５０％ ～

９０％ ，被认为是有毒水华束丝藻 （A phanizomenon f los唱aquae） 所致 。

据 Zimba等 （２００１） 报道 ，在美国的斑点叉尾 养殖池塘中 ，经常出现鱼

类死亡事件 。 １９９９年 １１月 ，在阿肯色州 ３个池塘中约有 １０ 万多条鱼在 ２周内

死亡 ，池塘中铜绿微囊藻 （Microcystis aeruginosa） 的数量占 ９０％ 以上 ，水中

MC含量达 ５７ ～ ７８ μg ／L ，斑点叉尾 肝脏中的 MC 含量为 １２３ ～ ２５０ μg ／g 。将
致鱼类死亡的池水浓缩 １０倍 ，然后向室内饲养的鱼苗 （体重约 ２０ g） 体内注射
０畅５ mL 后 ，４８ h内鱼苗死亡 ，且细菌性病原菌检测呈阴性 ，因此认为铜绿微囊

藻水华导致了养殖池塘中斑点叉尾 的大量死亡 。
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微囊藻毒素对鱼类的影响可能因种而异 ，也可能与其自然栖息地的环境有关

系 。譬如 ，一些贫营养环境中的土居鱼类 ［如鲑鱼 （salmonids）］ 对 MC高度敏
感 ，而一些富营养环境中栖息的鱼类 ，因历史上可能更多地接触 MC ，而对 MC
有较好的抗性 。

据 Carbis等 （１９９７） 报道 ，在澳大利亚的 Mokoan湖 ，发生有肉眼可见的铜绿

微囊藻水华 ，１ ～ ４月份铜绿微囊藻水华的 MC唱LR含量为 ２畅２ ～ ４畅０ mg／g DW 。在

２ ～ ４月间从该湖采集的 ６６％ 的鲤鱼肝脏出现广泛的肝细胞萎缩 （hepatocyte at唱
rophy） ，３７％ 的鲤鱼鳃也出现病理变化 ，与同时期从另一个未发生蓝藻水华的

Wellingto 湖中采集的鲤鱼相比 ， Mokoan 湖鲤鱼血清中的谷草转氨酶
（aspartate aminotransferase） 和胆红素 （bilirubin） 浓度较高 ，这表明 Mokoan
湖中一些鲤鱼的肝细胞功能受损 ，但是在 Mokoan 湖生活的鲤鱼看起来是健康
的 ，并没有死亡的报道 。分布于我国东部平原的滤食性鱼类 ———鲢 、鳙对微囊藻

毒素有很强的抗性 ，能以有毒微囊藻为食 ，并能快速生长 ，被认为可用来有效地

控制蓝藻水华 （Xie and Liu ２００１） 。

二 、蓝藻水华的控制措施

在富营养湖泊中通常用来抑制蓝藻水华的措施包括 ： ①化学杀藻剂 ，特别是

硫酸铜 ； ②减少和调节营养盐的输入 （如 N ／P比） ； ③通过机械混合或通气破坏

垂直分层 ； ④ 增加湖水的流量来减少滞留时间 ； ⑤ 生物控制 （Paerl et al畅
２００１） 。

由于杀藻剂可能对其他非作用生物种类具有毒害 ，所以第一种方法在较大的

生态系统或在一些作为钓鱼 、饮用及动物和人类使用的水体中使用是不现实的 。

对饮用水源地中的有毒蓝藻 ，杀藻剂的使用可导致蓝藻毒素大量溶出 ，污染水

源 ，危及人类健康 。譬如 ，２０世纪 ８０年代初 ，在澳大利亚新南威尔士的Malpas
水库 ，使用硫酸铜杀灭大范围有毒微囊藻水华后 ，饮用 Malpas水库水的人群血
液中的 γ唱谷胺酰胺转移酶活性显著升高 ，表明存在相当的肝损伤 （Falconer et
al畅 １９８３） 。

第二种方法使用得最普遍 ，该方法本身在湖泊管理中具有的历史最长 。然而

它耗资巨大 ，在某些情况下 ，营养盐输入是非点源的 ，很难用有效的方式来取得

成功 。在一些内源负荷很高的浅水湖泊用减少外源负荷的方式来控制营养盐往往

长时间不能取得明显效果 。而且 ，从第三章至第六章可知 ，低的 N ／P 比往往是
蓝藻水华的结果而不是原因 。

第三种方式可用于小型的浅水 （小于 ５ m） 湖泊生态系统中 。如果有足量的

水 （如上游水库） 可用于冲流 ，第四种方法也许是可行的 。

第五种生物控制方式虽仍处于实验阶段 ，但可以有效用于许多湖泊 。这种方
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法通过改变生物群落的结构 ，增加对蓝藻的牧食压力 。经典的生物操纵方法是通

过增加湖泊中食鱼性鱼类来减少食浮游动物鱼类 ，这使得大型浮游动物如

Daphnia的丰度得以增加 ，进而用它们的牧食压力来减少浮游植物 。关于经典

生物操纵方法的一般应用有着许多争论 。 在蓝藻与牧食者的相互关系中 ，鱼类

（特别是以浮游生物为食的滤食性鱼类） 特别受到关注 ，因为这种关系的利用 ，

可成为用生态学方法控制蓝藻水华的一种重要手段 （称为非经典生物操纵） 。在

食浮游生物的鱼类中 ，我国的鲢 、鳙最受关注 （谢平 ２００３） 。

三 、鲢和鳙的自然分布与摄食特性

鲢和鳙 （图 ８唱１） 主要分布于我国东部地区 ：鲢 ———北至中俄交界的黑龙

江 ，南分布至中越交界的红河 ，其间分布于乌苏里江 、松花江 、辽河 、海河 、黄

河 、长江 、钱塘江 、珠江 、海南岛南渡江等流域 ；鳙 ———北仅分布到海河平原 ，

南至珠江平原 ，其间分布于黄河 、长江 、钱塘江等平原 （李思忠和方芳 １９９０） 。

显然 ，鲢的分布范围最广 ，跨越热带 （红河） 和北温带 （黑龙江） 。

图 ８唱１ 　鲢 （A） 和鳙 （B） （引自中国科学院水生生物研究所和上海自然博物馆 １９８２）

Fig畅８唱１ 　 Silver carp （A） and bighead carp （B） （Cited from Institute of Hydrobiology ，
CAS and Natural Museum of Shanghai １９８２）

鲢 、鳙的滤食器官由鳃耙 、鳃耙网 、腭皱和鳃耙管等构成 （刘焕亮等 １９９２ ，

１９９３） ，它们以浮游植物 、浮游动物及碎屑等微型食物为食 ，食物规格主要取决

于鳃耙间距和侧突间距 （图 ８唱２） 。由于鳙的鳃耙间距比鲢的大 ，因此 ，滤食的

食物规格比鲢的大 。相对于枝角类的滤食器官来说 ，鲢 、鳙有较大的鳃孔 ，可有

效地摄取形成水华的群体蓝藻 ，但一般不能有效降低 １０ ～ ２０ μm 以下的小型浮
游植物 （图 ８唱３） 。肠含物的研究表明 ，鲢 、鳙能滤食小到 １０ μm 至数个毫米的
浮游植物 （或群体） （Xie １９９９ ，２００１ ，Cremer and Smitherman １９８０） 。
在太湖梅梁湾进行的围栏实验中 ，浮游植物在鲢的肠含物中的平均贡献 （以

生物量计） 高达 ６８畅５％ （范围为 ２６畅４％ ～ ９１畅６％ ） ，而鳙的食物中浮游动物的比

例更大一些 ，平均 ６４畅７％ （范围为 １５畅４％ ～ ９８畅４％ ） ，而在蓝藻水华大量发生的
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图 ８唱２ 　鲢 、鳙鳃耙的部分示意图 。 m —鳃耙孔 （过滤网眼） （引自 Spataru et al畅 １９８３）

Fig畅 ８唱２ Portions of the gill rakers of silver carp and bighead carp 。 m ， inter唱gill rakers space
　 （filtering meshes） （Cited from Spataru et al畅 １９８３）

图 ８唱３ 　鲢的食物清除率 （引自 Smith １９８９）
每个点是每种颗粒类型的平均值和标准误 ： ▲ —试验 A （酵母和花粉） ； ● —试验 B （微小
珠子） ； ■ —试验 C 的浮游动物 。 da —溞 ； ce —网纹溞 ； di —镖水蚤 ； cy —剑水蚤 ；

　 　 　 na —无节幼体 ； bo —象鼻溞
Fig畅８唱３ 　 Clearance rates of silver carp （Cited from Smith １９８９）

Points are means ± S畅 E畅 fo r each particle type ： ▲ ， trial A （yeast and pollen） ； ● ， trial B
（micronic beads） ； ■ ，zooplankton from trial C ． da ， Daphnia ；ce ， Cerodaphnia ；di ，
　 　 　 Diap tomus ；cy ，Cyclops ；na ，naupli ；bo ，Bosmina

７ ～ ８月 ，鲢 、鳙的肠含物中均以浮游植物占绝对优势 ———鲢达 ８９％ ，鳙达 ８５％

（图 ８唱４） 。值得注意的是 ，鲢肠含物的浮游植物中 ，蓝藻的平均比例为 ４３％ ，而

鳙肠含物的浮游植物中 ，蓝藻的平均比例为 ６５％ （图 ８唱５） ，这可能是由于鳙的

鳃耙较稀 ，因而更多地滤食了形成群体的微囊藻 。
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图 ８唱４ 　 ２００５年在太湖梅梁湾湖水和围栏中放养的鲢 、鳙肠含物中的浮游植物
　 和浮游动物生物量的百分比的变化 （引自 Ke et al畅 ２００７）

Fig畅８唱４ 　 Seasonal variation in percentage of phytoplankton and zooplankton bio唱
mass in the lake water and gut contents of silver and bighead carps stocked in fish
　 pens in Meiliang Bay of Lake Taihu in ２００５ （Cited from Ke et al畅 ２００７）

图 ８唱５ 　 ２００５年太湖梅梁湾湖水和围栏中放养的鲢 、鳙肠含物中各种浮游
　 植物的平均组成 （引自 Ke et al畅 ２００７）

Fig畅８唱５ 　 Mean composition of various phytoplankton groups in the lake wa唱
ter and gut contents of silver and bighead carps stocked in fish pens in Meiliang
　 Bay of Lake Taihu in ２００５ （Cited from Ke et al畅 ２００７）
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根据 Ivlev选择性指数 E ＝ （Ri － Pi ）／（Ri ＋ Pi ）（Ri表示在肠中占的平均比率 ；

Pi表示在湖水中占的平均比率） ，鲢比鳙选择更多的浮游植物 ，鳙比鲢选择更多

的浮游动物 。鲢对浮游植物和对浮游动物的选择性指数的平均值比较接近 ，而鳙

对浮游动物的选择性指数远高于对浮游植物的 （图 ８唱６） 。而且鳙所摄取的浮游

植物 ，更偏向于大型浮游植物 ，如微囊藻 。

图 ８唱６ 　 ２００５年在太湖梅梁湾围栏中饲养的鲢 、鳙对食物选择性的季节变化

（引自 Ke et al畅 ２００７）

Fig畅８唱６ 　 Seasonal changes in food selectivity of silver carp and bighead carp stocked in fish
　 pen in Meiliang Bay of Lake Taihu in ２００５ （Cited from Ke et al畅 ２００７）

四 、在太湖梅梁湾进行的利用鲢 、鳙控制蓝藻水华的实验研究

２００４年 ４月至 ２００５年 ３月 ，在太湖梅梁湾进行了利用鲢鳙控制微囊藻水华

的大型围栏 （面积 １畅０８８ km２
） 实验 。研究结果表明 ，鲢 、鳙对有毒微囊藻有很

强的抗性 ，能大量摄食有毒微囊藻 ，虽然体内积累了一定的毒素 ，但仍能快速

生长 。

１畅 太湖梅梁湾的蓝藻水华

太湖梅梁湾是一超富营养型水体 ，每年夏季都有严重的微囊藻水华发生 （秦

伯强等 ２００４） 。研究期间浮游植物种类主要以绿藻 、蓝藻 、硅藻 ，以及裸藻等为

优势种 ，其中蓝藻所占的比例最高 ，年平均生物量占总生物量的 ５８畅２％ 。浮游

植物优势种在鱼种投放前的 ３月是隐藻 （Cry p tomonas） ； ４月优势种变为隐藻和

丝藻 （Ulothrix ） ；５ ～ ６月丝藻为单一优势种 ；７ ～ ８月微囊藻水华大量暴发 ，并

形成厚厚的表面水华 （图 ８唱７） ，铜绿微囊藻 （Microcystis aeruginosa） 成为单一
优势种 ；９ ～ １０月微囊藻和直链藻 （Melosira） 为优势种 ， １１月至次年 ３月水中
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浮游植物种类少 ，生物量较低 （＜ ５ mg／L） 。水柱中的微囊藻细胞内毒素含量最
高达 １５畅５８ μg／L （７月） （图 ８唱８） 。

图 ８唱７ 　太湖梅梁湾中控制微囊藻水华的大型围栏实验
（A ） 厚厚的微囊藻水华 ； （B） 渔民在拉网 ； （C） 放养时的鲢 、 鳙鱼苗 ； （D） 一年后

收获时的鳙鱼

Fig畅８唱７ 　 The large net cage experiment for the biological control of Microcystis blooms in 　

Meiliang Bay ，Lake Taihu
（A ） dense surface Microcystis blooms ； （B） fishermen drawing net ；（C） fingerlings of

silver and bighead carps at stocking ； （D） a bighead carp at harvesting
af ter a g row th of one year

２畅 鲢 、鳙对微囊藻的摄食和生长

鲢 、鳙摄食了大量的有毒的微囊藻细胞 。譬如 ，在研究期间 ，对鲢前肠肠含

物的显微镜检中 ，发现微囊藻生物量占浮游植物总生物量的 ２５畅８％ （范围为

０畅０２％ ～ ８４畅４％ ） ，８月份微囊藻所占比例最高 ；而且前肠肠含物的 MC 浓度与
肠含物中微囊藻生物量占总浮游植物生物量的比例有显著的正相关关系 （ r ＝
０畅８９７ ，P＜ ０畅０１） （Chen et al畅 ２００６） 。
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图 ８唱８ 　 ２００４年在放养鲢 、鳙的大型围栏中 ，水柱中细胞内 MC唱LR 、 MC唱YR和
MC唱RR浓度 （通过 ESI唱LC／MS２测定） 的季节变化 。每个值为两个采样站的平均

　 值 （引自 Chen et al畅 ２００６）

Fig畅８唱８ 　 Seasonal changes of intracellular MC唱LR ，MC唱YR and MC唱RR concentra唱
tions （detected by ESI LC／MS２ ） in ２００４ in the water column of the large net cage
where silver carp were stocked畅 Each value was the mean of two sampling sites
　 　 　 （Cited from Chen et al畅 ２００６）

虽然 MC在鲢 、鳙各种器官中都有一定的累积 ，而鲢 、鳙的生长不但未受

到影响 ，反而呈现出惊人的生长速率 ：经过 １年的生长 （２００４年 ４月至 ２００５年

３ 月） ，鲢的平均体重从 １４１ g增加到 １７５９ g （增加了 １２畅５倍） （图 ８唱９） ；鳙的平

均体重从 ２６４ g增加到 ２８１１ g （增加了 １０畅６倍） （图 ８唱１０） 。

图 ８唱９ 　 ２００４年 ４月至 ２００５年 ３月期间 ，在太湖梅梁湾的大型围栏中 ，水温 （WT） 、鲢
　 的全长 （TL） 和体重 （BW） 的季节变化 （引自 Chen et al畅 ２００６）

Fig畅８唱９ 　 Seasonal changes of water temperature （WT ） ，and total length （TL ） and body
weight （BW） of silver carp in a large net cage in the Meiliang Bay of Lake Taihu during
　 　 April ２００４ ～ March ２００５ （Cited from Chen et al畅 ２００６）
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图 ８唱１０ 　 ２００４年 ４月至 ２００５年 ３月期间 ，在太湖梅梁湾的大型围栏中 ，水温 （WT ） 、
　 鳙的全长 （TL） 和体重 （BW） 的季节变化 （引自 Chen et al畅 ２００６）

Fig畅８唱１０ 　 Seasonal changes of water temperature （WT ） ，and total length （TL） and body
weight （BW） of bighead carp in a large net cage in the Meiliang Bay of Lake Taihu during
　 April ２００４ ～ March ２００５ （Cited from Chen et al畅 ２００６）

３畅 微囊藻毒素在鲢和鳙组织中的分布

现场取鱼的各组织样 （图 ８唱１１） ，用生理盐水洗净 ，冷冻干燥 ，萃取和净化

后 ，分别用 HPLC 和 LC／MS 进行毒素含量分析 。鲢肠含物 （包括肠壁） 中的

图 ８唱１１ 　现场取鳙鱼血样

Fig畅８唱１１ 　 In situ sampling blood of bighead carp

MC含量最高达 ９７畅４８ μg／g DW ，在肝脏 、 肾脏和血液中的最高含量分别达
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６畅８４ μg／g DW 、 ４畅８８ μg／g DW 和 １畅５４ μg／g DW （图 ８唱１２） 。如果计算MC的负
荷 ，肠道最高 （９０畅０４％ ） ，肌肉 （５畅２４％ ） 、 肝脏 （０畅８７％ ） 和肾脏 （０畅３５％ ）

次之 ，其他器官合起来不足 ０畅５１％ ；如果去除肠含物 ，肌肉 、肝脏和肾脏中的

比例分别为 ７５畅２２％ 、 １２畅５０％ 和 ４畅９７％ （Chen et al畅 ２００６） 。

图 ８唱１２ 　 ２００４年 ４月至 ２００５年 ３月期间 ，在太湖梅梁湾的大型围栏中采集的鲢肠道 （A） 、
肝脏 （B） 、肾脏 （C） 、血液 （D） 、胆囊 （E） 、脾脏 （F） 、肌肉 （G） 和鳃 （H ） 的 MC唱
LR 、 MC唱YR和 MC唱RR浓度 （用 ESI LC／MS２测定） 的季节变化 。每个数据代表 ５个个体

　 的平均值 （引自 Chen et al畅 ２００６）

Fig畅８唱１２ 　 The seasonal changes of MC唱LR ，MC唱YR and MC唱RR concentrations in （A） in唱
testine ，（B） liver ，（C） kidney ，（D） blood ，（E） gallbladder ，（F） spleen ，（G） muscle and
（H） gill of silver carp collected from a large net cage in the Meiliang Bay of Lake Taihu during
April ２００４ ～ March ２００５ （detected by ESI LC／MS２ ） 畅 Each value represents a mean of five
　 individuals （Cited from Chen et al畅 ２００６）

鳙各组织中的 MC 在肠道中最高达 ８５畅６７ μg／g DW ，在肝脏 、肾脏和脾脏

中的最高含量分别达 ２畅８３ μg／g DW 、 １畅７０ μg／g DW 和 １畅５７ μg／g DW ，年平

均 MC含量的顺序为肠道 ＞ 肾脏 ＞ 肝脏 ＞ 脾脏 ＞ 胆囊 ＞ 肌肉 ＞ 血液 ＞ 鳃
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（图 ８唱１３） 。 MC负荷在肠道最高 （８９畅５４％ ） ，肌肉 （７畅２２％ ） 、 肝脏 （１畅０５％ ）

和肾脏 （０畅７９％ ） 次之 ，其他器官合起来不足 １畅４１％ ；如果去除肠含物 ，肌肉 、

肝脏和肾脏中的比例分别为 ７７畅３％ 、 １１畅３％ 和 ８畅５％ （Chen et al畅 ２００７） 。

图 ８唱１３ 　 ２００４年 ４月至 ２００５年 ３月期间 ，在太湖梅梁湾的大型围栏中采集的鳙各

种器官 （肝脏 、胆囊 、脾脏 、 肾脏 、鳃 、 血液和肌肉） 中的 MC唱LR 、 MC唱YR和
　 MC唱RR浓度 （用 ESI LC／MS２测定） 年平均值 （引自 Chen et al畅 ２００７）

Fig畅８唱１３ 　 The annual average values of MC唱LR ，MC唱YR and MC唱RR concentrations
in different organs （liver ，gallbladder ，spleen ，kidney ，gill ，blood and muscle）
of bighead carp collected from a large net cage in the Meiliang Bay of Lake Taihu during
April ２００４ ～ March ２００５ （detected by ESI LC／MS２ ） （Cited from Chen et al畅 ２００７）

４畅 微囊藻毒素对鲢和鳙的肝 、肾细胞超微结构的影响

鱼种投放之前 （２００４年 ３月）对投放的鲢 、鳙鱼种随机抽样进行肝 、肾组织

组织学检查 ，结果显示肝 、肾组织形态结构均完好 ［图 ８唱１４（A ） 、图 ８唱１５（A ） 、
图 ８唱１６（A） 和图 ８唱１７（A）］ 。 ４ ～ ５月 ，鲢 、鳙的肝脏未见有明显的组织学变化 。

６月水体内蓝藻增多 ，鲢 、鳙的肝脏出现轻度的病理损伤 。水华严重暴发的 ７ ～ ８

月 ，肝脏的病理损伤较为严重 ，其索状结构破坏 ，细胞空泡化 、肿胀 ，中央静脉

淤血 ［图 ８唱１４（B） 和图 ８唱１５（B）］ 。 ９ ～ １０月鲢 、鳙肝脏的损伤程度减小 。水华结

束后 （１１月至次年 ３月） ，鲢 、鳙肝组织的形态结构完全恢复正常 ［图 ８唱１４（C）和
图８唱１５（C）］ 。
在蓝藻水华暴发期间 ，围栏中养殖的鲢 、鳙的肝 、肾细胞超微结构也出现了

一定的病理变化 。肝细胞损伤主要表现为肿胀 、细胞内脂肪变性 （脂质脂滴增

多） 、溶酶体增多与增生等 （图 ８唱１８） 。溶酶体增多或增生表明机体有较强的消

化细胞碎片和自我更新的能力 ，是机体抵抗胁迫的一种适应机制 （Braunbeck ，
１９９８） ，而肝脏内脂肪的异常累积可能与 MC 改变了肝脏中脂质代谢的平衡有
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图 ８唱１４ 　太湖梅梁湾围隔内养殖的鲢鱼在 ２００４年 ３月 （A） 、 ７月 （B）和 １２月 （C） 肝脏
　 的 H&E染色切片 。 C表示中央静脉 ，放大倍数为 ４００ × （引自李莉 ２００６）

Fig畅８唱１４ 　 H&E stained liver sections of silver carp in the fish pen in Meiliang Bay ，Lake
Taihu in March （A） ，July （B） and September （C） ，２００４畅 C ，central vein ，magnification ，
　 　 ４００ × （Cited from Li ２００６ ）

图 ８唱１５ 　太湖梅梁湾围栏内养殖的鳙鱼在 ２００４年 ３月 （A ） 、 ７月 （B） 和 １２月 （C）
　 肝脏的 H&E染色切片 。 C表示中央静脉 ，放大倍数 ，４００ × （引自李莉 ２００６）

Fig畅８唱１５ 　 H&E stained liver of sections of bighead carp in fish pen located in Meiliang
Bay ， Lake Taihu in March （A ） ， July （B ） and December （C ） ， ２００４ ． C ， central
　 　 　 vein ，magnification ，４００ × （Cited from Li ２００６）

关 。 Li等 （２００４）用相当于 ５０ μg MC唱LR／kg BW 剂量的新鲜微囊藻饲喂鲤鱼
２８ d后发现 ，鲤鱼肝细胞的超微结构表现出内膜系统广泛性的水肿 （包括线粒

体 、内质网及高尔基体）和胞内脂滴的增多 。太湖围栏中的鲢 、鳙肝脏中的线粒

体 、内质网等并未有明显的损伤 ，即肝细胞的损伤较轻 （Li et al畅 ２００７） 。
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图 ８唱１６ 　太湖梅梁湾围隔内养殖的鲢鱼在 ２００４年 ３月 （A） 、 ７月 （B） 和 １２月 （C）
肾脏的 H&E染色切片 。星号表示观察到肾小球 Bowman囊腔的加宽 ，箭头显示

肾近曲小管的空泡化样变 ；放大倍数为 ４００ × （引自李莉 ２００６）

Fig畅８唱１６ 　 H&E stained kidney sections of silver carp in the fish pen in Meiliang Bay ，
Lake Taihu in March （A ） ， July （B ） and December （C ） ， ２００４ ． A dilation of
Bowman摧s capsule is observed in the glomeruli （asterisk） and vacuolization are evident in
　 the proximal tubules （arrows） ；magnification ，４００ × （Cited from Li ２００６）

图 ８唱１７ 　太湖梅梁湾围隔内养殖的鳙鱼在 ２００４年 ３月 （A） 、 ７月 （B）和 １２月 （C） 肾脏的
H&E染色切片 。星号表示观察到肾小球 Bowman囊腔的加宽 ，箭头显示肾近曲小管的空

　 泡化样变 ；放大倍数为 ４００ × （引自李莉 ２００６）

Fig畅 ８唱１７ H&E stained kidney sections of bighead carp in the fish pen in Meiliang Bay ，Lake
Taihu in March （A） ，July （B） and December （C） ，２００４畅 A dilation of Bowman摧s capsule is
observed in the glomeruli （asterisk） and vacuolization are evident in the proximal tubules
　 　 　 （arrows） ；magnification ，４００ × （Cited from Li ２００６）
在蓝藻水华暴发期间 ，围栏中养殖的鲢 、鳙的血液生化指标也反映出一定的

肝损伤 。水华期间鲢 、鳙血清中总蛋白和球蛋白均显著下降 ，推测可能是随着肝
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图 ８唱１８ 　太湖梅梁湾围栏内养殖的鲢鱼在 ２００４年 ７月［（A）和（B）］和１２月［（C）和（D）］时的
　 肝脏电镜图片 （引自 Li et al畅 ２００７）

（A ） 示肝细胞中细胞器减少 ，脂滴大量增加 （箭头） ，出现极大的由膜包裹的空泡 （黑色星号） ， ８０００

× ； （B） 示肝细胞基质中次级溶酶体增生 （白色星号） 和大量髓鞘样结构的形成 （箭头） ， １５ ０００ × ；

（C） 示肝细胞恢复正常 ，细胞器增多 ，糖原分区明显 （箭头） ， ６０００ × ； （D） 为图 （C） 方框的放大图 ，

　 示线粒体 、 内质网等均正常 ， ２０ ０００ ×

Fig畅８唱１８ 　 T ransmission electron micrograph of liver of silver carp collected from a large pen
in Meiliang Bay of Taihu Lake during July （A） and （B） and December （C） and （D） ，２００４

　 （Cited from Li et al畅 ２００７）

（A ） showing augmentation of lipid droplets （arrow ） with decrease of cellular organelles and presence of
ex tremely large membrane唱bound vacuole containing granular material （black asterisk） ，８０００ × ； （B ）
showing proliferation of lysosomal elements （white asterisk） and formation of many myeloid唱like bodies
（arrow s） ，１５ ０００ × ； （C） showing recovery of hepatocytes ，ex tensive organelle唱containing portions of cy唱
toplasm around the centrally located nucleus and big fields of glycogen at the edge of hepatocy tes （arrow ） ，

６０００ × ； （D ） the magnification of box in Figure （C ） ， showing normal mitochondria and endoplasmic
　 　 　 reticulum ，２０ ０００ ×

脏中 MC的累积及肝损伤 ，球蛋白的合成 、 运输和释放出现障碍 ，致使血清内

的总蛋白和球蛋白减少 ；血清中胆固醇的含量在水华期也显著下降 ，反映了肝脏

受损后 ，胆固醇脂的生成减少 ，从而进入血液的胆固醇脂也减少 ，使血液胆固醇

的总量降低 ；肝脏损伤相关的血清酶 ———谷丙转氨酶 （ALT ） 、 谷草转氨酶
（AST ） 、乳酸脱氢酶 （LDH） 和碱性磷酸酶 （ALP） 在水华发生期较高 ，水华

消失后下降 （李莉 ２００６） 。

在蓝藻水华暴发期间 ，围栏中鲢的肾脏的损伤主要表现为肾小球的上皮细

胞足突融合和 Bowman 囊腔的加宽 ，肾小管内溶酶体增多或轻微的空泡化

（图 ８唱１９） 。 R狈bergh等 （１９９１） 用 １５０ μg／kg 的 MC唱LR注射鲤鱼的实验结果
表明 ，肾小球 Bowman囊腔加宽 ，肾小管上皮细胞出现固缩性坏死及间隙充

血 、肿胀 。 Kotak等 （１９９６） 分别用 ４００ μg MC唱LR／kg 和 １０００ μg MC唱LR／kg
注射虹鳟鱼 ，导致了剂量 时间依赖的肝 、肾损伤 ，肝细胞严重空泡化 ，部分

肾小管上皮细胞完全崩解 ，小管只残留完整的基底膜 。因此 ，太湖围栏实验中
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鲢 、鳙肾脏超微结构的损伤程度要轻得多 。 鲢 、 鳙血清中的尿酸 （uric acid ，
UA） 含量在水华暴发时明显升高 （７ 月出现峰值） ，这是由于尿酸是机体内嘌

呤代谢的最终产物 。当肾小球滤过功能受损时 ，尿酸会滞留于血中 ，这是肾小

球滤过功能受损的早期指标 ，由此推测鱼体内 MC的累积具有一定的肾毒性 ，

它使鲢肾小球的滤过率降低 ，这与鲢肾组织超微结构的病理变化一致 （李莉

２００６） 。

图 ８唱１９ 　太湖梅梁湾围栏内养殖的鲢鱼在 ２００４年 ７月 ［（A） ～ （C）］和１２月［（D）和（E）］
时肾脏的电镜图片 （引自 Li et al ．２００７）

（A ） 示肾小球 Bowman 囊腔的加宽 （黑色星号 ） ， ６０００ × ； （B） 示肾小球上皮细胞足突部分融合
（箭头 ） ， １０ ０００ × ； （C） 示肾近曲小管细胞内溶酶体增多 （箭头 ） 和 增生 （白色星号 ） ， ６０００ × ；

　 （D） 示肾小球上皮细胞足突恢复正常 ， １０ ０００ × ； （E） 示正常的肾近曲小管细胞 ， ６０００ ×

Fig畅 ８唱１９ 　 T ransmission electron micrograph of kidney of silver carp collected from fish pen
in Meiliang Bay of Taihu Lake during July （A ） ～ （C） and December （D） and （E） ，２００４

　 　 （Cited from Li et al ． ２００７）
（A ） showing dilation of Bowman摧s capsule in the glomeruli （black asterisk） ，６０００ × ； （B） show ing in唱
osculation of foot processes in epithelial cell of glomeruli （arrow s） ，１０ ０００ × ； （C） show ing increase
（arrow s） and proliferation of lysosomes （w hite asterisk） in the proximal tubules ，６０００ × ； （D） show ing
normal morphology of foo t processes in epithelial cell of glomeruli ， １０ ０００ × ； （E ） showing healthy
　 　 　 tubules with normal epithelial cells ，６０００ ×

此外 ，鲢 、鳙肝和肾中的抗氧化酶 ———过氧化氢酶 （CAT ） 和超氧化物歧
化酶 （SOD） 及脱毒酶 ———谷胱甘肽 S唱转移酶 （GST ） 均在水华期间保持较高
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的活力 ，其他时期则较低 ；肝肾中的谷胱甘肽 （GSH） 在水华期间有轻微下
降 。肝肾的超微结构 、与肝肾功能有关的生化指标 ，以及抗氧化体系相关的酶

在蓝藻水华消失后均完全恢复 ，表明鲢具有有效的解毒和抗毒机制 ，并能利用

有毒蓝藻快速生长 （李莉 ２００６） 。

五 、为何鲢 、鳙对有毒微囊藻水华抗性很强 ？

上述太湖围栏实验表明鲢 、鳙对 MC有很强的抗性 。武汉东湖的生物操纵

实践也支持这一观点 。 ２０世纪 ６０年代以来 ，由于未经处理的生活污水的大量

排入 ，武汉东湖的人为富营养化不断发展 ，从 ７０年代一直到 １９８４年 ，每年夏

天湖泊表面都会出现严重的蓝藻水华 。将在武汉东湖采集到的水华蓝藻经过反

复冻融或部分纯化后 ，通过腹腔注射小白鼠发现铜绿微囊藻对小白鼠的半致死

量 LD５０为 １００ ～ ３７０ mg DW／kg ，水华鱼腥藻为 ２３５ mg DW／kg （何家菀等 ，１９９０）。

而通过对采自武汉东湖的纯度超过 ９５％ 的铜绿微囊藻进行放射性同位素３２ P的示踪
研究表明 ，鲢 、鳙均能摄食和消化吸收铜绿微囊藻的自然群体 ，投喂 ９６ h后 ，实

图 ８唱２０ 　谷胱甘肽的结构

（引自 Buchanan et al畅 ２０００）

Fig畅８唱２０ 　 The structure of glutathione
（Cited from Buchanan et al畅 ２０００）

际吸收率达 ４９畅６％ （鲢） 和 ３４畅６％ （鳙） （朱蕙和邓文瑾 １９８３）。在武汉东湖近 ２０

km２ 的主体湖区 ，通过控制凶猛鱼类及大量投放滤食性鲢 、鳙的非经典生物操纵

方式 ，成功地清除了曾经于 １９７０ ～ １９８４ 年间遍布全湖的严重的蓝藻表面水华 ，

１９８５年以后蓝藻水华再也没有出现 ，已维持了 ２０余年 （Xie and Liu ２００１ ，谢平

２００３） 。那么为何鲢 、鳙对有毒的微囊藻水华

有很强的抗性 ？原因如下 。

１畅 鲢 、鳙具有较高的谷胱甘肽含量

谷胱甘肽 （glutathione ，GSH） 是由谷氨
酸 、半胱氨酸和甘氨酸三个氨基酸构成的三肽

化合物 （称为 γ唱谷氨酰半胱氨酰甘氨酸 ；图

８唱２０） 相对分子质量为 ３０７畅０８４ 。

与大多数肽类和蛋白质不同 ，GSH 中的
谷氨酸由 γ唱羧基形成肽键 ，而不是常见的 α唱羧

基 。 GSH含有活性极强的巯基 ，巯基易于脱

氢形成二硫键使两个半胱氨酸残基结合 ，成为

氧化型 GSH 。在动物体内的生理条件下 ，还

原型 GSH 占绝大多数 。

GSH的主要生理功能之一就是抗氧化作
用 。由于还原型谷胱甘肽易被氧化 ，所以它在

机体内能够保护许多蛋白质和酶等分子中的巯
·０５１·



基不被有害物质 （如自由基等） 氧化 ，从而维持蛋白质和酶分子的正常生理

功能 。

GSH 的另一个主要的生理功能是与外源化学物发生结合反应 （II相反应） ，

而进行解毒 。所谓 I相反应是将非极性 、脂溶性的物质转变为更具极性的物质 ，

引入功能基团 ，为 II相 （结合） 反应创造条件 ，包括 ①氧化 ：环氧化 ，羟基化 ，

O 、 N 、 S脱烷基化 ，以氧取代杂原子 ，脱氢 ； ② 还原 ：重氮还原 、 N 还原 、羰

基还原 ； ③水解 ：酯水解 、胺水解 、环氧化物水解 。所谓 II 相反应是外源物质
及其代谢中间产物与一些内源物质分子的反应 ，产物往往更富亲水性 ，更易以水

溶形态排出体外 ，包括 ①谷胱甘肽 （GSH） 结合 ； ②葡萄醛酸化 ； ③硫酸盐化 ；

④乙酰化 ； ⑤甲基化 。

Kondo等 （１９９２ ，１９９６） 通过化学方法合成了 MC（MC唱RR 、 MC唱LR 、 MC唱
YR） 的 GSH和 Cys 结合产物 ，并通过高效液相色谱 （HPLC） 、快原子轰击质
谱 （Fab唱MS） 和核磁共振 （NMR） 等对结合产物的结构予以确认 ；通过动物实

验证实结合产物的毒性比 MC大大降低 （表 ８唱１） 。

表 8唱1 　 MC唱LR 、MC唱YR及其与 GSH和 Cys结合产物对小白鼠的毒性
Table 8唱1 　 Toxicity of MC唱LR and MC唱YR and their GSH and Cys conjugates to mice

L D５０ ／（μg ／kg）a 毒性比率 Potency ratio
LR ３８ ± ９  １ 妹
LR唱GSH ６３０ ± ６９b ０ 唵|畅 ０６

LR唱Cys ２６７ ± ８８c ０ 唵|畅 １４

YR ９１ ± ２  １ 妹
YR唱GSH ３０４ ± ５２c ０ 唵|畅 ３０

YR唱Cys ２１７ ± ６b ０ 唵|畅 ４２

　 　 a 平均 ± 标准差（n＝ ４） ；b L D５０显著高于母体 MC（P ＜ ０畅 ０１） ；c L D５０显著高于母体 MC（P ＜ ０畅 ０５）

aValues are mean ± standard deviation （n＝ ４）畅 　 b LD５０ values are significantly higher than those of parent mi唱
crocystins at P＜ ０畅０１畅 　 c L D５０ values are significantly higher than those of parent microcystins at P ＜ ０畅 ０５

（引自 Kondo et al畅 １９９２）（Cited f rom Kondo et al畅 １９９２）
在体外实验中 ，大型植物 Ceratop hy llum demersum ，无脊椎动物 Dreissena

polymorpha 、 Daphnia magna ，鱼卵及鱼 Danio rerio 的酶提取物 （包含 GST ）
中均发现有 MC唱LR 与 GSH 的结合产物的存在 （Pflugmacher et al畅 １９９８a ，
Pflugmacher ２００２ ，２００４） 。 因此 ，GSH 可能是机体内清除 MC 过程的第一步
（Pflugmacher et al畅 １９９８b） （图 ８唱２１） 。 Chen等 （２００６ ，２００７） 报道 ，在大量摄

食有毒微囊藻的鲢 、鳙的肾脏 ，用 ESI LC／MS 检测出 MC唱LR唱Cys结合产物的
存在 。
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图 ８唱２１ 　 MC唱LR的生物转化 （由 Claudia Wiegand博士提供）

Fig畅８唱２１ 　 Biotransformation of MC唱LR （Provide by Dr畅 Claudia Wiegand）
鲢 、鳙肝中 GSH的年均含量分别为 ５１畅３ μg ／mg prot 和 ５１畅９ μg ／mg prot ；

肾中 GSH 的年均含量分别为 ２８畅９ μg／mg 和 ２７畅７ μg／mg prot 。鲢 、 鳙肝中的

GSH含量相当于鲫鱼肝中的 GSH 含量 ［（２２畅１６ ± １畅６０） μg／mg prot］ （刘惠等

２００４） 的 ２畅５ 倍 ，而鲢 、鳙肾中的 GSH 含量比鲫鱼肝中的 GSH 含量还高 。

２畅 鲢 、鳙可能对毒性强的 MC唱LR具有特殊的代谢能力
Xie等 （２００４） 将鲢饲养在水族箱中 ，投喂采自一池塘的新鲜的有毒微囊藻

（Microcystis v iridis） ，其中 MC唱RR和 MC唱LR的含量分别为 ２６８ ～ ５８０ μg ／g 干
藻和 １１０ ～ ２９２ μg ／g 干藻 ，日摄取量达 １２０２ ～ ４８０７ μg MC唱RR／kg 和 ６８１ ～

２７２６ μg MC唱LR／kg （体重） ，经过 ８０ d的实验 ，鲢仍能存活 。血液 、肝脏和肌

肉中的 MC唱RR的最大值分别为 ４９畅７ μg／g DW 、 １７畅８ μg／g DW和 １畅７７ μg／g DW ，

而在血液和肌肉样品中未检测到 MC唱LR 的存在 （在肝脏中也仅有一次被检测

出 ，且量很低） （图 ８唱２２） 。因此推测 ，有两种可能的机制导致 MC唱RR和 MC唱
LR在鲢体内代谢的巨大差异 ： ①在鲢的消化道中 ，伴随着消化过程 ，可能存在

某种活跃地降解 MC唱LR 的机制 ； ② 鲢可能存在某种机制能选择性地阻止 MC唱
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LR穿过肠壁 。小白鼠腹腔注射MC唱RR的 LD５０比MC唱LR的高约 ５倍 （Gupta et
al畅 ２００３） ，因此 ，MC唱LR的毒性远强于 MC唱RR 。对毒性强的 MC唱LR的特殊代
谢机制 ，也许是鲢能大量摄食有毒微囊藻并快速生长的重要原因之一 。

图 ８唱２２ 　鲢肠道 、血液 、肝脏及肌肉中 MC唱RR （蓝色实线） 和 MC唱LR （红色虚线） 含量

　 的动态变化 （引自 Xie et al畅 ２００４）

Fig畅８唱２２ 　 The dynamics of MC唱RR （blue solid lines） and MC唱LR （red broken lines） con唱
tents in the intestinal tract ，blood ，liver and muscle of silver carp （Cited from Xie et al畅 ２００４）
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３畅 鲢 、鳙肝脏内累积的 MC相对较少
通过对安徽巢湖 ８种鱼类的研究表明 ，鲢肠含物中的 MC含量 （１３７ μg／g DW）

比其他鱼类 （＜ ６畅５０ μg／g DW） 高出 ２０ 多倍 ，但是肝脏中的 MC 含量却最低
（图 ８唱２３） 。肝脏中的 MC含量为肉食性鱼类 ＞ 杂食性鱼类 ＞ 浮游植物食性鱼类

和植食性鱼类 ，而在肠含物中却呈现出相反的趋势 ：浮游植物食性鱼类 ＞杂食性

鱼类 ＞肉食性鱼类 。

图 ８唱２３ 　巢湖各种鱼类肠含物和肝脏中的 MC含量 （引自 Xie et al畅 ２００５）

Hm ＝ 鲢 ， Pp ＝ 鳊 ， Co ＝ 长颌鲚 ， Ca ＝ 鲫 ， Cc ＝ 鲤 ， Pf ＝ 黄颡鱼 ，Ce ＝ 红鳍原鲌 ， Ci ＝ 翘
嘴鲌 。 nd表示无数据

Fig畅８唱２３ 　 MC content in the gut contents and liver of each fish species from Lake 　

Chaohu （Cited from Xie et al畅 ２００５）

Hm ＝ Hypophthalmichthys molitrix ，Pp ＝ Parabramis pekinensis ，Co ＝ Coilia actenes ，Ca ＝ Caras唱
sius auratus ， Cc ＝ Cyp rinus carp io ， Pf ＝ Pseudobagrus f ulv idraco ， Ce ＝ Culter erythrop terus ，
　 　 　 Ci ＝ Culter ilishae f ormis畅 nd indicates no data

六 、结 　 　语

在蓝藻与牧食者的相互关系中 ，以浮游生物为食的滤食性鱼类 ———鲢 、鳙对

蓝藻的控制作用最受关注 。鲢 、鳙分布于黑龙江和红河之间 ，跨越热带和北温

带 ，生存能力强 。鲢主要以浮游植物为食 ，鳙也大量摄食浮游植物 ，但摄取浮游

动物的比例比鲢相对要多 。在鲢 、鳙摄取的浮游植物中 ，均以较大型的浮游植物

为主 ，这在鳙中更为明显 ，主要与其鳃耙的结构有关 。

２００４ ～ ２００５年 ，在太湖梅梁湾进行了利用鲢 、鳙控制微囊藻水华的大型围

栏实验研究表明 ，水柱中的微囊藻细胞内毒素含量最高达 １５畅５８ μg／L ，虽然 MC
在鲢 、鳙各种器官中都有一定的累积 ，但鲢 、鳙的生长不但未受到影响 ，反而呈

现出惊人的生长速率 ：在一年间 ，鲢的平均体重从 １４１ g 增加到 １７５９ g （增加了

１２畅５倍） ，鳙的平均体重从 ２６４ g 增加到 ２８１１ g （增加了 １０畅６倍） 。
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蓝藻水华出现前 ，鲢 、鳙的肝和肾的形态结构和超微结构均完好 ；水华出现

初期 ，鲢 、鳙肝脏出现轻度的病理损伤 ；水华严重暴发期 ，肝脏出现索状结构破

坏 ，细胞空泡化 、肿胀 ，中央静脉淤血等现象 ，超微结构上肝细胞出现肿胀 、细

胞内脂肪变性 （脂质脂滴增多） 、溶酶体增多与增生等 ，但是线粒体 、内质网等

并未有明显的损伤 ；而水华结束后 ，鲢 、鳙肝组织的形态结构完全恢复正常 ，表

现出很强的恢复能力 。

为何鲢 、鳙对有毒微囊藻水华抗性较强 ？有三种可能的机制 ： ①鲢 、鳙体内

具有较高的谷胱甘肽含量 ； ②鲢 、鳙可能对毒性强的 MC唱LR具有特殊的代谢能
力 ； ③鲢 、鳙肝脏内累积的 MC 相对较少 。因此 ，鲢 、鳙在控制有毒蓝藻水华

方面可能具有重要价值 。
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第九章 　蓝藻水华的成因

蓝藻的生长繁殖及水华的形成受到物理因素 （温度 、光照 、水动力学等） 、

化学因素 （N 、 P 、 C 、微量元素等） 和生物因素 （包括与其他藻类的竞争 、牧

食 、微生物作用） 等错综复杂的影响 。蓝藻水华的暴发是蓝藻内在的生理学特性

与适宜的环境条件叠加的生态学结果 ，虽然具有一定的可预测性 ，但由于诸多影

响因素错综复杂地交织在一起 ，因此很难准确预测 。

一 、食物网的复杂性与蓝藻水华的可预测性

在水生态系统中 ，种类繁多的生产者 、消费者和分解者形成一个异常复杂的

食物网络系统 ，称为食物网 （food web） 。在敞水区 ，浮游植物 （包括蓝藻） 位

于食物链的底端 ，它利用太阳能和营养盐合成有机物质 ，然后被初级消费者 （无

脊椎动物） 和次级消费者 （如鱼类） 所利用 ，构成复杂食物网中的一个环节

（图９唱１） 。

淡水湖泊中生物种类繁多 ，营养关系极为复杂 。譬如 ，２００２ ～ ２００３ 年在对

巢湖的调查中 ，记录了 ７７ 种浮游动物 （不包括原生动物） 和 １９１ 种浮游植物 ，

其中蓝藻 ６４种 ，优势种为铜绿微囊藻 （Microcystis aeruginosa） 、水华微囊藻
（M畅 f los唱aquae） 、惠氏微囊藻 （M畅 wesenbergii） 、螺旋鱼腥藻 （A nabaena sp i唱
rodies） 和水华鱼腥藻 （A畅 f los唱aquae） 。蓝藻的年平均生物量占浮游植物总生
物量的 ４５畅５％ ；不同季节蓝藻生物量的空间分布见图 ９唱２ （邓道贵 ２００４ ） 。

２００２ ～ ２００４年在巢湖发现 ５４ 种鱼类 （过龙根 ２００５） 。 巢湖生物的 δ
１５ N 变幅为

２ ‰ ～ １８ ‰ ，跨越 ４ ～ ５个营养级 （徐军 ２００５） ，因为 δ
１５ N 在相邻两个营养级之

间平均富集 ３畅４ ‰ （Minagawa and Wada １９８４ ，Vander Zanden et al畅 １９９９ ，Post
et al畅 ２０００） ；巢湖生物的 δ

１３ C 变幅为 － ３３ ‰ ～ － ２２ ‰ ，碳的来源也十分复杂 ，

因为 δ
１３C在相邻两个营养级之间的平均富集仅为 ０ ～ １ ‰ 。

可见 ，蓝藻镶嵌在这种极为复杂的生态系统食物网络中 ，受到一系列生物和

非生物因素的错综复杂的制约 ，种群调控机制极为复杂 。这也就是为何迄今为

止 ，无论依据单一因子或多因子 ，都还无法准确地预测蓝藻水华的形成与发展的

根本原因 。但是 ，在一些湖泊 （如云南滇池 、江苏太湖 、安徽巢湖） ，蓝藻水华

一旦大规模暴发 ，每年毫不例外的重复发生 ，在数十年间蓝藻一直保持绝对优

势 。譬如 ，在巢湖 ，蓝藻水华于 ２０ 世纪 ５０ 年代初开始出现 ，并不断扩展 ， ８０

年代以来 ，每年 ５ ～ １１月 ，都会出现遍布全湖的蓝藻水华 ，一年四季都有蓝藻出
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图 ９唱１ 　一个简化的敞水区食物网 。箭头的粗细表示作用强度

（修改自 Carpenter and Kitchell １９９３）
Fig畅９唱１ 　 A simplified ，pelagic food web畅 The thickness of the arrows indi唱
cate the strength of interaction （Modified from Carpenter and Kitchell １９９３）

现 （图 ９唱２） 。在太湖 ， ２０世纪中期以来太湖蓝藻水华的发展如图 ９唱３ 所示 。 ６０

年代初观察到条状水华 ，之后不断发展 ， １９８８ 年 １０ 月发现大于 １０００ km２的水

华 ，９０年代以来 ，梅梁湾区域几乎连年出现蓝藻水华 ，并且出现时间越来越早 ，

历时越来越长 ，范围越来越广 （顾刚 １９９６） 。
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图 ９唱２ 　安徽巢湖 ２００２ ～ ２００３年不同季节蓝藻生物量的空间分布 （引自Deng et al畅 ２００７）

Fig畅９唱２ 　 Spatial distribution of cyanobacterial biomass in different seasons in ２００２ ～ ２００３ in 　

Lake Chaohu ，Anhui Province （Cited from Deng et al畅 ２００７）

图 ９唱３ 　 ２０世纪中期以来江苏太湖蓝藻水华的发展 （由中国科学院南京地理与湖泊研
究所秦伯强博士提供）

Fig畅９唱３ 　Development of cyanobacterial blooms in Lake Taihu ，Jiangsu Province ，since the １９５０s
（Provide by Dr畅 Boqiang Qin from the Nanjing Institute of Geography & Limnology ，CAS）
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二 、水温对蓝藻水华形成的影响

蓝藻的生长速率通常远低于许多其他藻类的生长速率 。譬如 ，在 ２０ ℃和光饱和

的条件下 ，许多常见的浮游蓝藻的生长速率为 ０畅３ ～ １畅４倍／d ，硅藻则可达到 ０畅８ ～

１畅９倍／d ，而单细胞绿藻则高达 １畅３ ～ ２畅３ 倍／d （Hoogenhout and Amest １９６５ ，

Van Liere and Walsby １９８２ ，Reynolds １９８４） 。因此 ，Mur等 （１９９９） 认为 ，较

慢的生长速率需要长的滞留时间才能使蓝藻形成水华 ，这可用来解释为何蓝藻不

在水滞留时间短的水体中形成水华 。但是需要指出的是 ，一般湖泊的水滞留周期

都在数月以上 。

图 ９唱４ 　将从 Octopus温泉中采集的薄片
状集胞藻垫置于不同的温度下用微电极

测得的粗光合作用速率 （由 Kuhl M 和
　 Garcia唱Pichel F提供）

Fig ９唱４ 　 Rates of gross photosynthesis
（measured by microelectrode） in a laminated
Synechococcus mat from Octopus Spring ，in唱
cubated at different temperature （Provided
　 by Kuhl M and Garcia唱Pichel F）

为何夏季容易形成蓝藻水华 ？首先 ，这可能与生物进化过程中蓝藻嗜好高温

的特性有关 （见第一章） 。据推测 ，早期地球表面十分炎热 ，这种热源为复杂化

合物的形成提供了能量 ，这又为原始生命的诞生奠定了基础 ，而蓝藻是地球上最

早出现的生物之一 ，那时地球表面的温度约 ９０ ℃ ，蓝藻就是从那时的高温环境

中发育出来的古老而特殊的生物类群 。

蓝藻对高温的适应性来源于一系列特

殊的生化调控机制或特性 ，如类囊体不同

脂肪酸比例的变化 、 DNA 和蛋白质合成系
统及光合系统的高热稳定性 （郑维发和曾

昭琪 　 １９９４） 。温泉蓝藻的类囊体膜中饱和

脂肪酸含量很高 ，而饱和脂肪酸能减少膜

在高温中的流动性 ，从而增加膜的稳定性

（Brock １９７８） 。 一般来说 ，光合作用系统

对热极为敏感 ，尤其是光系统 II 中的放氧
部位更容易失活 （Yamashita et al畅 １９６９ ，

Santarius １９７５） 。 然而 ，许多蓝藻的光系

统具有 很好的 热稳 定性 ， 如 聚 球 藻

PCC７００２ （ Synchococcus PCC７００２ ） 在

５５ ℃条件下光系统 II仅有 ５０％ 失活 ，而且

在一定温度范围内 ，聚球藻 PCC７００２ 的培
养温度越高 ，光系统 II 的热稳定性越高
（Nishiyama et al ．１９９３） 。
在超过 ５０ ℃ 的热泉中生长的藻类主要

是蓝藻 ，一些热泉蓝藻呈现最大光合作用

速率的温度可超过 ６０ ℃ （图 ９唱４） 。温泉蓝

藻的一个重要特征是无论单细胞或丝状种
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类 ，通常都能形成较厚的质地和形状不同的胶体群落 。 譬如 ，层理鞭线藻

（Mastigocladus laminosus） 为分枝的丝状体 ，细胞串珠状连接在一起 ，细胞壁

较厚 ，外有分层的胶质鞘 ，其高温适应机制可能部分地归因于细胞壁和胶质鞘

（邓新晏和许继红 １９９７） 。形成水华的微囊藻属的种类均具有无色 （少数种类具

有颜色） 、透明的群体胶被 （图 ９唱５） 。

图 ９唱５ 　微囊藻的胶被 （引自 Briand et al畅 ２００３）

Fig畅９唱５ 　 A Microcystis sp ．colony enveloped by mucilage （Cited from Briand et al畅 ２００３）

大部分蓝藻的最适温度为 ２５ ～ ３５ ℃ （Robarts and Zohary １９８７ ，Yamaguchi
et al畅 ２０００ ，Nalewajko and Murphy ２００１） ，高于绿藻和硅藻的 ，这使大部分蓝

藻水华在夏季更具有竞争优势 。 室内的竞争实验研究也表明 ，当温度较低

（１０ ℃ ） 时 ，硅藻占绝对优势 ，而当温度升高到 ２４ ℃时 ，硅藻的优势被蓝藻取代

（图 ９唱６） 。当然高温并不是蓝藻水华发生的充分必要条件 ，而且温度对藻类优势

种更替的影响也与其他因素 （如 N ／P比） 交织在一起 。
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图 ９唱６ 　用 Superior湖的湖水在不同的 N ／P比和不同的温度条件下培养的硅藻 、绿藻和

　 蓝藻之间的竞争结果 （修改自 Tilman et al畅 １９８６）

Fig畅９唱６ 　 The outcome of competition between diatoms ，green algae and cyanobacteria in
culture from Lake Superior water at different N ／P ratios and different temperatures
　 　 　 　 （Modified from Tilman et al畅 １９８６）

三 、蓝藻的光捕获特性及光能利用效率

蓝藻具有较宽的光捕获特性及较好的低光利用效率 。与其他藻类一样 ，叶绿

素 a也是蓝藻的主要光合色素 。此外 ，蓝藻还含有其他色素 ，如藻胆蛋白 （phy唱
cobiliproteins） ，包括别藻蓝蛋白 （allophycocyanin） （蓝色） 、藻蓝蛋白 （phyco唱
cyanin） （蓝色） ，有时还有藻蓝刺酮碱 （phycoerythrine） （红色） （Cohen唱Bazir
and Bryant １９８２） ，这些色素能捕获 ５００ ～ ６５０ nm 波长范围的绿 、黄和橙色光 ，

而这些光很难被其他藻类利用 。藻胆蛋白和叶绿素 a一起 ，使蓝藻能高效率地捕

获光能 ，能在仅有绿光的环境中生存 （Mur et al畅 １９９９） 。

能形成表面水华的蓝藻似乎对高光密度具有很强的耐性 ，可能与其增加生产

能抵抗强光抑制 （photoinhibition） 的类胡萝卜素 （carotenoid） 有关 （Paerl et
al畅 １９８３） 。

蓝藻具有良好的能量平衡 ，其低的能量维持常数 （maintenance constant ）
表明蓝藻仅需要很少的能量就能维持细胞的结构和功能 （Gons １９７７ ，Van Liere
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et al畅 １９７９） 。因此 ，在光密度低的情况下 ，蓝藻能保持比其他藻类高的生长速

率 。据 Van Liere等 （１９７９） 报道 ，绿藻 （一种栅藻 Scenedesmus p rotuberans）
在高光密度的条件下生长较快 ，而蓝藻 （阿氏浮丝藻 Planktothrix agardhii） 在
低光密度的条件下生长较快 （图 ９唱７） 。如果将两种藻类一起培养 ，在低光密度

条件下 ，浮丝藻能战胜栅藻 ；在高光密度条件下 ，绿藻生物量很快增加 ，导致浊

度增加和光可利用度下降 ，而这又使蓝藻的生长速率增加 ，２０ d以后蓝藻开始
占优势 （图 ９唱８） 。虽然蓝藻的最大生长速率低于绿藻 ，但是在非常低的光照强

度下 ，蓝藻的生长速率较高 。

图 ９唱７ 　蓝藻和绿藻对光的竞争 （修改自 Van Liere １９７９）
在 pH８畅 ０ 、 温度为 ２０ ℃ 及连续光照的条件下 ， Planktothrix agar dhii 和 Scenedesmus

p rotuberans的生长速率为平均光密度的函数

Fig畅９唱７ 　 Competition for light between a cyanobacteria and a green alga （Modified
　 f rom Van Liere １９７９）
Grow th rates of Planktothrix agar dhii and Scenedesmus p rotuberans as a function of average
　 　 light intensities at pH ８畅 ０ ，２０ ℃ with continuous illumination

通过对丹麦 ５５个浅水湖泊 （平均水深 ＜ ３ m） 夏季 （７ ～ ９月） 颤藻生物量

的相对丰度和水下遮光指数 （index of under water shade） （平均水深与垂直光衰

减系数之积） 之间相互关系的分析发现 ，遮光促进颤藻的优势 ，颤藻也促进遮光

条件 ，即在颤藻水华发展与遮光之间存在一种正反馈 （positive feedback） 关系
（图 ９唱９） 。

因此 ，蓝藻能捕获利用一些特殊波长光的能力及在低光密度下的生长优

势 ，使蓝藻在其他藻类遮蔽的条件下能够生存及在水的浑浊度高的情况下有更

多的机会竞争过其他藻类 。这就是从光能利用上来解释为何能生长在非常贫营养

　 　 　

·２６１·



条件下的蓝藻能在富营养水体形成水华 （Mur et al畅 １９９９） 。

图 ９唱８ 　蓝藻和绿藻对光的竞争 （修改自 Van Liere １９７９）
在两种不同光密度和稀释率的条件下连续培养的 Planktothrix agar dhii 和 Scenedesmus

p rotuberans之间的竞争结果

Fig畅９唱８ 　 Competition for light between a cyanobacteria and a green alga （Modified from
　 Van Liere １９７９）

Outcome of competition between Planktothrix agar dhii and Scenedesmus p rotuberans in
continuous cultures at tw o different light intensities and dilution rates

图 ９唱９ 　从野外观测的数据推导出的浅水湖泊中藻类群落平衡状态的一般模式图

（引自 Scheffer et al畅 １９９７）

Fig畅９唱９ 　 Generalized diagram of the equilibrium states of the algal community of shallow
lakes inferred from the patterns observed in the field （Cited from Scheffer et al畅 １９９７）
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四 、 pH 与蓝藻水华
King （１９７０ ，１９７２） 提出了 pH 与蓝藻水华发生关系的假设 ，即蓝藻水华的

暴发起始于较早出现的藻类的光合作用导致的低 CO２浓度 ，而因为蓝藻能比其他

藻类更有效地摄取 CO２ ，蓝藻能进一步将 CO２减少到只能满足自身足够快地进行

光合作用并占优势的程度 。 Shapiro （１９９７） 为了证实这一假设 ，在位于美国

Wisconsin州 St Croix 县的一个超富营养型的小型湖泊 （Squaw 湖） 的南部湖区

进行人为混合并同时注入 CO２ ，以消除在夏季经常出现的大量的蓝藻水华 ，而将

未混合 、未注入 CO２的北部湖区作为对照 。尽管 CO２含量和 pH 彼此差异很大
（图 ９唱１０） ，但两个湖区的蓝藻几乎同时达到最大 ，优势种均为水华束丝藻

（A phanizomenon f los唱aquae） 和水华鱼腥藻 （A nabaena f los唱aquae） （图 ９唱１１） 。

因此 ，蓝藻的优势不仅不需要低的 CO２浓度 ，而且在北部湖区它们还通过光合作

用导致了低浓度的 CO２ 。

图 ９唱１０ 　注入 CO２对 Squaw 湖南北湖区 pH的影响 （引自 Shapiro １９９７）
Fig畅９唱１０ 　 The effects of CO２ injection on the pH of the north and south
　 basins of Lake Squaw （Cited from Shapiro １９９７）

浮游植物细胞对某一限制性营养盐吸收速率与该营养盐之间存在正的双曲线

关系 ，可用 Michaelis唱Menten方程描述 ：

Vs ＝ Vs max S／（Ks ＋ S）
式中 ，Vs表示吸收速率 ； Vs max表示最大吸收速率 ； S表示营养盐浓度 ； Ks （称为

半饱和常数 ， the half saturation coefficient） 表示达到最大吸收速率一半时的营
养盐的浓度 ，可用于评价物种利用低浓度营养盐的相对能力 。当环境中的营养盐

浓度低时 ，理论上低 Ks种比高 K s种具有竞争优势 （Reynolds １９８４） 。 Shapiro
（１９９７） 根据氧气粗生产率 （gross oxygen production rate） 与 pH的直线回归的
斜率计算了浮游植物群落摄取 CO２的 Ks ，但与一般的实验有所不同 ，针对的是
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图 ９唱１１ 　南部湖区 （A） 和北部湖区 （B） 各类浮游植物的体积占浮游植物
总体积的百分数 （引自 Shapiro １９９７）

Fig畅９唱１１ 　 Biovolume of algal groups in （A） the south basin and （B） the north
basin as a percentage of the total in each basin （Cited from Shapiro １９９７）

整个浮游植物群落而不是一般实验那样针对特定的种 ，选取了一定的 pH 范围而
不是一般实验那样某一 pH条件 ，因此用 K 倡

s 以有别于一般实验中的 Ks 。 K 倡
s 值

随蓝藻比例的变化而变化 ，当蓝藻占优势时较低 （图 ９唱１２） ，表明蓝藻在低浓度

CO２时具有竞争优势 。 CO２补偿浓度和零光合作用浓度 （CO２ compensation and
zero photosynthesis concentrations） 的结果也表明 ，蓝藻在低 CO２浓度时具有竞

争优势 ，特别是在北部湖区 。

对其他 ４个湖泊研究的结果也表明 ，春季当非蓝藻占优势时 ， K 倡
s 值较高 ，

而当蓝藻开始占优势时 K 倡
s 值则降低 ，说明 Squaw 湖的结果并不是特例 。对单

一藻类的室内实验的结果也表明 ，在低 CO２浓度的条件下 ，蓝藻一般比绿藻更具

有竞争优势 。因此 ， Shapiro认为 ，蓝藻大量增长的启动并不依赖于低 CO２或者

高 pH条件 ，但是 ，一旦蓝藻开始占优势 ，它们可以通过减少 CO２的浓度到仅能

自身利用的水平来确保它们的优势 。 在 Shapiro （１９９７） 的实验中 ，两种硅藻对

CO２的摄取动力学参数甚至胜过一些蓝藻 。笔者认为硅藻之所以在春季占优势可

能是春季较低的温度 、水柱的混合或丰富的营养盐 （如 N 、 P） 比丰富的 CO２供
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图 ９唱１２ 　南部湖区 （A） 和北部湖区 （B） 的 K 倡
s 和蓝藻占浮游植物总生物量的

　 百分比 （引自 Shapiro １９９７）
Fig畅９唱１２ 　 K 倡

s and ％ cyanophyte biovolume in the phytoplankton of （A） the south
　 basin and （B） the north basin （Cited from Shapiro １９９７）

给对它起到的作用更重要 。

浮游植物体内的 δ
１３C值与其碳源的利用关系密切 。 当环境中可利用的 DIC

丰富或浮游植物生长缓慢时 ，浮游植物倾向于利用较轻的１２ C ，因此导致在光合

产物中１２C的积累 ，而在 DIC库中１３ C的积累 ；但是 ，当浮游植物对碳的需求增

高且可利用的碳源受到限制时 ，它们便对同位素几乎不进行区分 ，利用所有可利

用的碳 ，因此在富营养水体藻类水华暴发期间 ，初级生产力增加 ，碳库减小 ，浮

游植物的 δ
１３C可能增加 （Zohary et al畅 １９９４ ，Gu et al畅 １９９６ ，２００６ ，Lehman et

al畅 ２００４a ，b ，Xu et al畅 ２００５） 。此外 ，环境中溶解性 CO２浓度的降低可诱导浮游

植物摄取 HCO －
３ ，其后在细胞内碳酸酐酶 （carbonic anhydrase） 的催化下水解

为 CO２ （称为碳浓缩机制 ，简称 CCM ） ，这也可导致１３ C 的富集 （Takahashi et
al畅 １９９０ ，Fogel et al畅 １９９２ ，Raven ２００３） 。

Xu等 （２００７） 于 ２００３／２００４年夏季研究了我国 １０个发生蓝藻水华 （主要由

微囊藻 Microcystis和鱼腥藻 A nabaena组成） 湖泊 （９ 个位于长江中下游 ， １个

位于云贵高原） 的表层水华 δ
１３ C （δ

１３ Cscum ） 与亚表层 （０ ～ ０畅５ m） 湖水颗粒悬
浮物 （seston） （δ

１３ Cseston ） 中 δ
１３ C 值的关系 ，发现 δ

１３ Cscum比 δ
１３ Cseston平均高约

５ （０畅７ ～ ８畅８） ‰ （图 ９唱１３） 。导致这种差异的可能机制如下 （Xu et al畅 ２００７） ：

·６６１·



图 ９唱１３ 　亚表层颗粒悬浮物和表层水华的 δ
１３ C之间的关系 。 δ

１３ Cscum和 δ
１３ Cseston

　 之间仅有弱相关关系 （r＝ ０畅６ ，P＝ ０畅０７ ，n＝ １０） （引自 Xu et al畅 ２００７）

Fig畅 ９唱１３ 　 Relationship between δ
１３ C values of subsurface seston and surface

bloom scum畅 δ
１３Cscum was weakly correlated with δ１３Cseston （r＝ ０畅６ ，P＝ ０畅０７ ，n＝ １０）

　 　 　 　 （Cited from Xu et al畅 ２００７）

１） 表层水华的浮游植物比亚表层中的浮游植物可能受碳的限制更严重 ，这

样可能增加它们对１３CO２的利用或者在光合作用中启动 CCM 。

２） 表层水华中的浮游植物在平静的天气条件下可能在水 气界面直接利用了

空气中的 CO２ （Paerl １９７９ ， Paerl and Ustach １９８２ ，Gu and Alexander １９９６） ；

而较大的变动范围 （０畅７ ‰ ～ ８畅８ ‰ ） 可能反映了表层水华蓝藻固定的空气中 CO２

的比例 ，这可能依赖于蓝藻在水表面停留的时间 （Gu and Alexander １９９６） 。
３） δ

１３Cscum与 δ
１３ Cseston的差值和 pH 之间存在显著相关性 （图 ９唱１４） ，而

δ
１３Cscum或者 δ

１３Cseston与 pH之间均无显著差异 。有理由认为 ，随着 pH 的升高而
导致的碳源限制的增加 ，在亚表层的蓝藻种群可能大量地利用了富含１３C的 DIC ，

从而导致１３C在亚表层湖水颗粒悬浮物中的累积 ，这样反过来减少了表层水华和

亚表层湖水颗粒悬浮物之间 δ
１３C的差异 。

４） 在湖水颗粒悬浮物的 δ
１３C与水体 TP或 TN 之间存在显著的正相关 ，反

映了外源营养盐输入对这些湖泊生态系统初级生产力的影响 ，即随着营养盐的增

加 ，初级生产力增加 ，这又可使 pH升高及 CO２浓度下降 ，这进一步使浮游植物

对同位素的选择性降低而富集１３ C ，同时促进对 HCO －
３ 的同化 ，这样也使１３ C

升高 。

需要指出的是 ，表层蓝藻水华 δ
１３ C 值的升高 ，表明它们或者大量利用了空

气中的 CO２ ，或者也能显著利用 HCO －
３ ，即具有适应水体高 pH唱低 CO２的能力 ，

这也许是蓝藻通过形成表层水华战胜竞争对手的一种重要的生理生态机制 。

一些蓝藻在强碱性 （pH １０ ～ １１ ） 条件下也能生存良好 。 典型的嗜碱性

（alkaliphilic）自养生物属于蓝藻 ，但也包括其他类群 ，如绿藻 （Chlorophyta） 、
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图 ９唱１４ 　 δ
１３ Cscum与 δ

１３ Cseston的差值与 pH
之间的关系 （线性关系式为 Y ＝ ５９畅６ －

６畅７ X ， r＝ － ０畅８８ ，P＜ ０畅０１ ，n＝ １０） （引

　 自 Xu et al畅 ２００７）

Fig畅９唱１４ 　 Relationship between the values of
δ
１３Cscum － δ

１３Cseston and pH （The linear equa唱
tion Y ＝ ５９畅６ － ６畅７ X ， r ＝ － ０畅８８ ， P ＜

０畅０１ ，n＝ １０） （Cited from Xu et al畅 ２００７）

金 藻 （ Heterokontophyta ） 和 甲 藻

（Pyrrophyta ） （Gimmler and Degenhardt
２００１） 。譬如 ，在碱湖 （soda lake） 的藻类
组成比淡水湖的相对简单 ，大部分情况下

仅有几种藻类 ，而且蓝藻占优势 。最典型

的碱湖通常仅被单一种群 ———钝顶螺旋藻

（Sp irulina p latensis） 所占领 （Ciferri and
Tiboni １９８５） 。碱湖通常具有极高的初级
生产率 （Talling et al畅 １９７３ ，Wood and
Talling １９８８ ，Grant et al畅 １９９０） ，高达 １０

g C／ （m３
· d） 的生产率 （比世界上一般

的河流和湖泊高出 ２０ 多倍） 并不罕见

（Gimmler and Degenhardt ２００１） 。在碱性
水体 （特别是碱湖 ） 中 ， CO２ 稀少 ，而

HCO －
３ 是唯一可利用的 DIC ，在高 pH 和

高盐度的条件下 ，蓝藻比绿藻更具有竞争

优势 ，这可能与蓝藻能更有效地摄取

HCO －
３ 有关 （Richmond et al畅 １９８２ ，Von唱

shak et al畅 １９８３ ，Caraco and Miller １９９８ ，Gimmler and Degenhardt ２００１）。
但是少数蓝藻也能在强酸性的环境中生存 。一般的教科书通常认为蓝藻不会

出现在酸性或非常酸性的环境 （pH ＜ ４畅８） 中 ，因此认为 pH ４畅８是限制蓝藻

繁衍的阈值 （Gimmler ２００１） 。但是有报道指出 ，活的蓝藻确实可以出现在酸性

湖泊 （pH ４畅１ ～ ５） 中 ，甚至随着 pH 的下降而占优势 （Almer et al畅 １９７４ ，

Kwiatkow ski and Rolff １９７６） 。在德国的酸性湖泊 （pH ２畅９） 中确认有丝状蓝藻

的存在 （Steinberg et al畅 １９９８） 。事实上 ，嗜酸性 （acidophilic） 和耐酸性 （aci唱
dotolerant） 的藻类归属于包括蓝藻在内的 ６个不同的类群 （Gimmler ２００１）。因此 ，

藻类的耐酸性或耐碱性可能是一种多系起源 （polyphylogenetic origin） 现象 。

五 、微量元素与蓝藻水华

构成藻类 （也包括所有植物） 的大量元素主要是 C 、 H 、 O 、 N 、 S 、 P 、 K 、

Na 、 Ca 、 Mg 和 Cl ，每种大量元素占无灰干重的比例均 ≥ ０畅１％ ，而藻类还需要

各种微量元素 ，如 Fe 、 Mn 、 Cu 、 Zn 、 B 、 Si 、 Mo 、 V 和 Co 等 ，每种微量元素

占无灰干重的比例一般远小于 ０畅１％ （Reynolds １９８４） 。在大量元素中 ， N 和 P
往往能通过生物消耗到能限制生物量生产的水平 ，但一些微量元素的浓度很低 ，

可能成为限制因子 （如在一些海区） （Laws 　 ２０００） 。
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铁是许多生化反应的辅助因子 （enzyme cofactor） ，特别是在与光合作用 、

电子传递 、能量转移 、氮 （特别是硝态氮和亚硝态氮） 同化 ，以及在蓝藻中固氮

相关的酶中 （Paerl et al畅 ２００１） 。 譬如 ，铁最重要的生物学功能之一是利用

Fe（II）和 Fe（III） 之间的反复转变充当生物分子间的电子传递体 ，这是因为 Fe
（II） 与Fe（III）之间相互转化的吉布斯能 ΔGθ较小 ， Fe３ ＋

／Fe２ ＋ 电子对的标准还原

电势 Eθ值又正好处于水溶液的两个界限电位之间 （即 Fe２ ＋ 和 Fe３ ＋ 都可以在溶液

中稳定存在） ，此外生物体内铁的电子传递是单电子氧化还原 （许善锦 ２００２） 。

长期以来 ，铁被认为是浮游植物最重要的微量元素 ，主要是因为在有氧的中

性条件下 ，水合三价铁氧化物 （hydrous ferric oxide） 的低溶解性 （１０
－ １４

～ １０
－ ８

mol ／L） 使真溶液中可利用的铁极少 （除非在非常低的 pH 条件下） （Reynolds
１９８４） 。地表水一般处于氧化条件下 ，大量的 Fe以氧化态的三价铁 （Fe３ ＋

） 形

成不溶性的氧化物 、氢氧化物和碳酸岩的形式沉积在沉积物中 ；在厌氧 （anox唱
ic） 条件下 ，可能有更多易被利用的还原铁 （Fe２ ＋

） 从沉积物中释放出来 ，因此

周期性的厌氧条件可能增加磷的可利用性 ；由于蓝藻水华可能促进底层水的厌氧

环境 ，因此形成水华的蓝藻又可能时不时地控制它们自身的 Fe２ ＋ 供给 ；形成水

华的蓝藻特别具有这种正反馈 （positive feedback） 优势 ，因为它们还能通过浮

力调节在有氧的表层水和厌氧的底层水之间移动 （Paerl et al畅 ２００１） 。

在自然水体中 ， Fe的可利用性可能受到多种因素的影响 ，如铁的形态和浓

度 、有机物 （如有色的腐殖质和富里酸化合物能螯合 Fe） 的含量 、光照 、其他

金属的存在 （可能与铁竞争配基或阴离子） （Sunda ２００１） 。缺铁可以诱导蓝藻产
生一类可选择性地螯合铁的 、称为异羟肟酸 （hydroxamic acid） 的铁载体 （sid唱
erophore ，希腊语意思 “铁携带者”） ，可以在低 Fe的环境浓度下收集 Fe ，这可
能使蓝藻比真核藻类 （绿藻） 更具有竞争优势 ，特别是在 Fe成为限制因子的情
况下 （Neilands １９６７ ，Murphy et al畅 １９７６） 。所谓铁载体就是分子质量较低 、对

Fe（III） 有专一螯合作用 、微生物和植物用以由环境中吸收铁的这些复杂有机物

的总称 。 铁载体可分为三类 ：氧肟酸盐型 （hydroxamate type） 、邻苯二酚型
（catechol type） 和柠檬唱氧肟酸盐型 （citrate唱hydroxamate type） （杨斌盛 ２００５） ，

其中氧肟酸盐型和邻苯二酚型的结构通式如图 ９唱１５所示 。

图 ９唱１５ 　两种铁载体的结构通式 ：氧肟酸盐型（A）和邻苯二酚型（B） （引自杨斌盛 ２００５）

Fig畅９唱１５ 　 General structures of two siderophores ，the hydroxamate type
（A） and catechol type （B） （Cited from Yang ２００５）
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Matz等 （２００４） 用实验方法证明了铁限制条件下鱼腥藻分泌的铁载体对衣

藻的抑制作用 ： ①将铁限制的水华鱼腥藻 （A nabaena f los唱aquae） 和雷氏衣藻
（Chlamydomonas reinhardtii） 共培养时发现鱼腥藻生长而衣藻不生长 ，甚至在

有过剩外源铁 （excess exogenous iron） 存在的条件下也如此 ； ②当用铁限制鱼

腥藻生长过的培养液培养衣藻时 ，也观察到这种抑制效应 ； ③而铁限制衣藻在铁

充足但氮 、磷限制条件下培养的鱼腥藻培养液中生长良好 ，这表明 ，只有铁限制

条件下鱼腥藻才分泌铁络合物 ； ④当用活性炭 （activated charcoal） 处理铁限制
鱼腥藻培养液后 ，完全消除了对衣藻的抑制作用 ，或者当用煮沸处理后 ，消除了

大部分抑制效果 ，两种处理都是从培养液中移去铁络合物 ； ⑤部分纯化的鱼腥藻

铁络合物对衣藻的生长也有抑制作用 ； ⑥铁限制鱼腥藻培养液的抑制作用能通过

其他微量元素 （特别是钴和铜） 的添加得到一定的减轻 ，但添加铁则无作用 ，因

此 ，铁限制鱼腥藻培养液对衣藻的抑制作用可能是通过某种毒性作用 ，这与以前

的实验中认为蓝藻铁络合物抑制绿藻是通过竞争有限的铁的观点不同 。

淡水系统中铁的浓度比海洋中要高一个数量级 ，如典型河水中铁的浓度为

０畅７１６ μmol／dm３
，而海水中只有 ０畅００１ μmol／dm３

（Bruland １９８３ ，Martin and
Whitfield １９８３） 。由于铁是蓝藻固氮所必需的微量元素 ，而海洋中铁的有效性很

低 ，一般认为在大部分海洋系统中 ，蓝藻的固氮作用相对不太重要 （Laws
２０００） 。 Paerl等 （２００１） 认为 ，在淡水水体中 ， Fe限制一般不如 N 、 P 限制那
样普遍 ，因此 ，在决定蓝藻水华的分布与程度方面很可能仅扮演次要的角色 。

蓝藻需要一系列微量元素用于各种代谢 、生长和繁殖过程 ，如光合作用和固

氮需要锰 、锌 、钴 、铜和钼 ；但是 ，对自然的浮游植物种群进行的添加微量元素

的实验表明 ，在大多数淡水系统中 ，微量元素可满足生长需求 ；因此 ，微量元素

成为蓝藻生长和形成水华的广泛的调节因子似乎不太可能 ，但它们可能与主要元

素 （N 、 P） 一起在决定藻类的竞争 、 活动并在组成中起到增效作用 （Paerl et
al畅 ２００１） 。

六 、氮 、磷与蓝藻水华

从生态系统的角度来看 ，富营养化类似于一种施肥过程 （fertilization
process） ，虽然肥力对一个生态系统的生产力是必需的也是被期待的 ，但是施肥

过多导致 “好事太多” 。譬如 ，在 N 、 P加速输入的情况下 ，初级生产速率超过

被无脊椎动物 、鱼类等的利用速率 ，这样未被利用或多余的有机质 （如最初是蓝

藻水华 ，然后成为碎屑） 就可能积累 ，这就是一系列水质和健康问题 （如异味 、

产毒 、缺氧等） 的先兆 （Paerl et al畅 ２００１） 。值得注意的是 ，形成藻类水华的种

类除了属于原核生物的蓝藻外 ，还包括属于真核生物的绿藻 、甲藻 、隐藻和金藻

等 ，但是在淡水富营养水体出现的藻类水华中 ，以蓝藻最为常见 ，且危害最大 。
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水体富营养化是藻类大量繁殖的重要原因 ，譬如 ，湖水中总磷浓度与叶绿素 a之
间存在很好的正相关关系 （图 ９唱１６） 。

图 ９唱１６ 　湖水中年平均 TP浓度和年平均叶绿素 a浓度之间的关系 。所用数据经

过了有效性筛选 ，并去掉了那些可能是氮限制的数据 （年平均无机氮与反应性磷

　 之质量比 ＜ １０） （引自 OECD １９８２）

Fig畅９唱１６ 　 Relationship between annual mean concentration of TP and mean annual
euphotic Chl a in lake water畅 Values were selected af ter screening for validity and
with yearly average inorganic N／orthophosphate唱P ratios ＜ １０ （by weight） excluded
　 　 （nitrogen limitation could be assumed） （Cited from OECD １９８２）

水体中过剩的 N 、 P 被经验性地认为是蓝藻生物量增加的重要原因 。

H狈kanson等 （２００７） 通过分析世界各地 ８６个水体 （包括海水和淡水） TN 、 TP
与生长季节中蓝藻生物量 （中值） 之间的回归关系发现 ，通常表水层中的 TP比
TN 对蓝藻生物量的预测性要好 （图 ９唱１７和图 ９唱１８） 。

蓝藻对 N 或 P的亲和力高 。因为蓝藻水华常常在富营养水体中发生 ，起初

人们认为蓝藻需要高氮和高磷浓度 ，但是后来人们发现 ，蓝藻水华在溶解性磷浓

度很低的情况下也能发生 。实验数据表明 ，许多蓝藻对 N 或 P的亲和力高于许
多其他光合生物 ，这意味着在 N 或 P 限制的情况下 ，它们能竞争过其他藻类

（Mur et al畅 １９９９） 。

蓝藻有适应营养盐缺乏和变化的特殊机制 。譬如 ，蓝藻是唯一能利用大气中

的分子态氮进行生物固氮的藻类 ，因此可生存于氮限制的环境条件 ；此外 ，蓝藻
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图 ９唱１７ 　 蓝藻生物量 （CB） （转换成 CB０畅２５ ，CB 的单位 mg ww ／L ） 和
log （TP） （TP 的单位 μg／L） 之间的回归关系 ，数据为 ８６ 个系统中生长季
　 节的中值 ，且 CB值大于 ０ （引自 H狈kanson et al畅 ２００７）

Fig畅９唱１７ 　 The regression between cyanobacterial biomass （CB） （transformed
into CB０畅２５

；CB in mg ww ／L） and log （TP） （TP in μg／L） using median valuesfor the growing season from ８６ systems with CB唱values higher than zero （Cited
　 　 　 from H狈kanson et al畅 ２００７）

图 ９唱１８ 　 蓝藻生物量 （CB） （转换成 CB０畅２５ ， CB 的单位 mg ww ／L ） 和
log （TN） （TN 的单位 μg／L） 之间的回归关系 ，数据为 ８６个系统中生长季
　 　 节的中值 ，且 CB值大于 ０ （引自 H狈kanson et al畅 ２００７）

Fig畅９唱１８ 　 The regression between cyanobacterial biomass （CB） （transformed
into CB０畅２５ ；CB in mg ww ／L） and log （TN） （TN in μg／L） using median valuesfor the growing season from ８６ systems with CB唱values higher than zero （Cited
　 　 　 from H狈kanson et al畅 ２００７）
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能过量摄取 P ［奢侈消费 （luxury consumption）］ 并储存在细胞中为后续 P限
制条件下的生长繁殖所用 （通常够支持 ２ ～ ４ 次细胞分裂 ，即 ４ ～ ３２ 倍生物量

的增加） 。这些生理学特性 ，使蓝藻在营养盐缺乏或富集的环境下都能很好地

适应 （Fogg １９６９ ，Reynolds and Walsby １９７５ ， Paerl １９８８ ， Paerl and Tucker
１９９５） 。

蓝藻的最适生长 N ／P比低于真核藻类 。适合于藻类生长的最适 N ／P比 （原

子比） 在真核藻类为 １６ ～ ２３ ，在形成水华的蓝藻为 １０ ～ １６ （Schreurs １９９２） ，这

表明 ，较低的 N ／P比将有利于蓝藻水华的发展 ，提高 N ／P比将有利于真核藻类
的发展 。如果将上述比值换算成质量比的话 ，均远低于 Smith （１９８３） 提出的

TN ／TP ＝ ２９ （质量比） 的阈值 。

七 、蓝藻与竞争者和牧食者之间的相互关系

一些形成水 华的 蓝藻 （如 Microcystis 、 A nabaena、 Planktothrix 和
A nabaenopsis） 所产生的微囊藻毒素 （环状 ７肽） （Carmichael １９９２ ，Skulberg et
al畅 １９９３ ， Svrcek and Smith ２００４） ，可能潜在地抑制它们的竞争者 （其他浮游植

物和水生高等植物） 和捕食者 （鱼类 、浮游动物） 。蓝藻与水生高等植物 、鱼类

的相互关系见第七章和第八章的介绍 ，都存在相生相克的现象 。

１畅 蓝藻与其他藻类

蓝藻对硅藻有相生相克作用 （Keating １９７８） ，短期高浓度的 MC唱LR暴露
抑制两种蓝藻 （Nostoc muscorum 和 A nabaena） 的生长和光合作用 （Singh et
al畅 ２００１） ，高浓度的 MC唱RR （ ＞ １００ μg／L） 显著抑制一种小型蓝藻 ———细长

聚球藻 （ Synechococcus elongatus ） 的生长 ，显著抑制叶绿素 a 和藻青蛋白
（phycocyanin） 的合成 ，９６ h后光系统 II （Fv ／Fm ） 的光化学效率 （photochemi唱
cal efficiency） 显著下降 （Hu et al畅 ２００４） 。因此 ，产毒蓝藻可能通过分泌毒素

抑制其他藻类而获得竞争优势 ，但是如此高浓度的 MC （ ＞ １００ μg／L） 在自然
水体中是罕见的 ，不知同样高的 MC 浓度处理是否会对产毒蓝藻自身产生
影响 。

２畅 蓝藻与浮游动物

关于蓝藻和牧食性浮游动物 （herbivorous zooplankton） 之间的相互关系已
有大量的研究报道 （Landsberg ２００２） ，而关于浮游动物是否能控制形成水华的

丝状或群体蓝藻存在争议 。

大量实验研究表明 ，有毒 （含 MC ） 微囊藻能导致浮游动物死亡 （如

Lampert １９８１a ，１９８１b ， Fulton and Paerl １９８７ ，Reinikainen et al畅 １９９４ ，Chen
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and Xie ２００３ ，２００４ ，Geng et al畅 ２００６ ，Liu et al畅 ２００５ ，２００６） ，但是 ，可食性藻

类的增加可降低 MC 对枝角类的毒害作用 （Reinikainen et al畅 １９９４ ，Chen and
Xie ２００３ ，Liu et al畅 ２００５） ；此外 ，在实验条件下反复染毒后 ，浮游动物可对

MC产生抗性 （Gustafsson and Hansson ２００４ ，Guo and Xie ２００６） 。但是 ，在自

然条件下 ，还很难评估 MC 通过食物对浮游动物的有害影响 。浮游动物对 MC唱
LR的接触毒性很低 ，譬如 ，桡足类 Diap tomus birgei （４８ h LC５０ ， ０畅４５ ～

１畅０ μg／mL） ， Daphnia hyalina （４８ h LC５０ ，１１畅６ μg／mL） ， D畅 pulex （４８ h LC５０ ，

９畅６ μg／mL） 和 D畅 pulex （４８ h LC５０ ，２１畅４ μg／mL） （DeMott et al畅 １９９１） ，而在

自然的蓝藻水华水体中 ，MC的浓度很难达到这样高的水平 ，因此 ，在自然条件

下溶解性 MC通过接触毒性导致浮游动物死亡的可能性不大 。

有研究认为浮游动物能控制蓝藻 。在意大利的一个小型富营养湖泊中 ，早春

季节出现的微囊藻种群 ，随着鱼类的死亡及密集的 Daphnia种群的发展而出现
迅速的下降 （de Bernardi and Giussani ，１９７８） 。在围隔实验中 ，蓝藻密度与枝角

类 （Daphnia ＋ Ceriodaphnia） 存在相逆的双曲线关系 （Lynch and Shapiro
１９８１ ， de Bernardi et al畅 １９８２） 。

而武汉东湖在 １９８０ ～ １９８３ 年间 ，夏季的隆线溞 （Daphnia carinata） 能与
水华蓝藻 （微囊藻 Microcystis ＋ 鱼腥藻 A nabaena ＋ 颤藻 Oscillatoria） 共存 ，

但不能控制蓝藻水华 （黄祥飞 １９９０ ，Xie and Liu ２００１） 。不可食的丝状蓝藻可与
Daphnia共存 （Lynch １９８０ ，Gliwicz １９９０） 。
大量的研究表明 ，枝角类无法控制大型群体或丝状蓝藻 。枝角类所能滤食的

颗粒物大小的上限随枝角类体积大小而变化 ，虽然 ２畅５ ～ ３ mm的 Daphnia mag唱
na个体在个别情况可摄取近 ８０ μm 大小的颗粒物 ，但其他种类的枝角类所能滤

食的颗粒物的最大值不超过 ４５ μm （Burn １９６８ ， Geller and Müller １９８１ ）

（图 ９唱１９） 。而有些水华蓝藻 （如微囊藻） 能形成肉眼可见的达到数毫米的群体

（图 ９唱２０） 。大量的研究表明 ，大型蓝藻群体对 Daphnia来说常常是不可食的
（Arnold １９７１ ， Schindler １９７１） 或者大型蓝藻群体的存在严重降低了 Daphnia
的生长 （Gliwicz １９９０ ，Gliwicz and Lampert １９９０） 。 偶尔也能观察到一些原生
动物 （如金藻） 吞噬蓝藻细胞的现象 （图 ９唱２１） 。

蓝藻水华常常伴随着大型枝角类 Daphnia密度的下降 ，而小型枝角类 、轮

虫和桡足类的相对比例上升 （Lynch １９８０ ，Ganf １９８３ ，Gliwicz １９９０） ，虽然这些

常常归结于食浮游生物鱼类捕食压力的增加 （DeMott et al畅 ２００１） 。但是 ，最近

的实验研究发现 ，小型枝角类 （Ceriodaphnia） 比大型枝角类 （Daphnia） 对微
囊藻毒素的抗性发展更快 ，这可能是在许多富营养湖泊中 ，夏季蓝藻水华的出现

常常伴随着大型枝角类的优势被小型枝角类所取代的重要原因之一 （Guo and
Xie ２００６） 。
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图 ９唱１９ 　 １１种枝角类成体相对于食物大小的食谱范围 ：滤食效率高的范围用厚柱表示 ，在

食谱两端滤食效率可能下降的过渡范围用细柱表示 。种类按过滤网孔增加的序列排列 （引

　 　 自 Geller and Müller １９８１） 。
Fig畅９唱１９ 　 The food niches of adult animals in eleven cladoceran species as related to food
size ：the ranges of high filtering efficiency are indicated by thick bars ，the transitional ranges
of probably decreasing filtering efficiency at both ends of the species摧 food size spectra are
shown by thin bars畅 The species are arranged in a series of increasing filter mesh唱sizes （Cited
　 　 f rom Geller and Müller １９８１）
Gliwicz （１９９０） 认为 ，如果大型的 Daphnia在季节的初始密度很高并保持

不受食浮游生物鱼类的影响 ，就有可能在蓝藻达到影响 Daphnia的临界浓度之
前抑制蓝藻水华种群的建立 ，富营养湖泊的春季清水期正是这一现象的自然

反应 。

在浮游植物中 ，形成大型群体的也不只有蓝藻 ，许多其他藻类 （如绿藻 、硅

藻等） 也可形成大的群体或丝状体 。 譬如 ，属于绿藻的美丽团藻 （Volvox au唱
reus） 的细胞直径虽小 （４ ～ ９ μm） ，但可以形成 ５００ ～ ４０００个细胞的群体 ，群体

直径可达 １５０ ～ ８００ μm （图 ９唱２２） ；其他团藻 （如 V畅 af ricanus 、 V畅 globator和
V畅 tertius） 都能形成达数百微米的群体 ，但是这些团藻常见于有机质丰富的小

水体 （如池塘和小水洼） ，常在春季大量繁殖 （胡鸿钧和魏印心 ２００６） 。一些甲

藻体型也较大 ，如角甲藻 （Ceratium hirundinella） 的细胞长 ９０ ～ ４５０ μm （图

９唱２２） 。显然 ，这些藻类也不可能被浮游动物直接摄食 。因此 ，群体的大小并不

是左右浮游植物占据优势的唯一因素 。
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图 ９唱２０ 　显微镜下一个微囊藻群体的一部分 （一个细胞直径 ４ ～ ５ μm） （引自 Algae
& Cyanobacteria ，http ： ／／www ． botany ． hawaii ． edu／faculty／webb）

Fig畅９唱２０ 　 A part of a Microcystis colony under microscope （the diameter of a cell is ４ ～ ５ μm）
（Cited from Algae & Cyanobacteria ，http ： ／／www ．botany ．hawaii ．edu／faculty／webb）

图 ９唱２１ 　在卡罗来纳州北部的 Neuse河蓝藻水华出现期间 ，在一个微囊藻群体内 ，

原生动物正在摄食微囊藻细胞 （图片由 Hans Paerl博士提供）

Fig畅９唱２１ 　 A micrograph showing protozoa consuming individual cells of Microcystis inside a
colony during a bloom on the Neuse River ，North Carolina （Photo by Dr畅 Hans Paerl）
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图 ９唱２２ 　美丽团藻群体 （A） 和角甲藻 （B） （引自胡鸿钧和魏印心 ２００６）

Fig畅９唱２２ 　 The green alga Volvox aureus （A） and the dinoflagellate Ceratium
hirundinella （B） （Cited from Hu and Wei ２００６）

八 、结 　 　语

蓝藻水华的发生是十分复杂的蓝藻 水体物理化学环境 各种动植物之间相互

作用的结果 ，迄今为止还无法进行准确的预测 。以下生理生态特性可能使蓝藻在

富营养水体的夏季容易形成水华 。

１） 最适生长温度高 。大部分蓝藻的最适温度都超过 ２５ ℃ ，高于绿藻和硅

藻 ，这使大部分蓝藻水华在夏季更具有竞争优势 。

２） 低光利用效率高 。较宽的光捕获特性及较好的低光利用效率使其在富营

养水体浑浊度高的情况下有比其他藻类更强的适应能力 。

３） 蓝藻有适应营养盐缺乏和富集的特殊机制 。蓝藻对 N 或 P的亲和力高 ，

能固氮 ，最适生长 N ／P比低于真核藻类 。

４） 低 CO２浓度时竞争力强 。蓝藻大量增长的启动并不依赖于低 CO２或者高

pH 条件 ，但是 ，一旦蓝藻开始占优势 ，它们就通过减少 CO２的浓度到仅能自身

利用的水平来确保它们的优势 。

５） 具有浮力调节机制 。通过形成伪空泡 ，克服下沉 。

６） 产生微囊藻毒素 。一些水华蓝藻通过产生 MC ，可能潜在地抑制其竞争

者 （其他浮游植物和水生高等植物） 和捕食者 （鱼类 、浮游动物） 。

７） 蓝藻的天敌很少 。与其他藻类相比 ，形成群体的蓝藻较少被桡足类 、枝

角类 、轮虫和原生动物所牧食 ，因此蓝藻种群的损失率一般较低 。只有当大型

Daphnia在季节的初始密度很高 ，并能在蓝藻达到影响 Daphnia的临界浓度
（特别是大型群体大量出现） 之前抑制蓝藻水华种群的建立时 ，浮游动物才有可

能抑制蓝藻水华的发生 。
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综上所述 ，可以推测温带唱亚热带地区湖泊中 ，蓝藻水华的可能发生机制

如下 ：

瞯 N 、 P的大量输入导致水体营养盐浓度的增加 （生活污水的 N ／P比一般较
低） ，春末夏初蓝藻 ，特别是能形成群体的蓝藻 （如微囊藻） 开始增加 ，一旦超

过牧食者 （如 Daphnia） 所能控制的密度 ，便会快速增加 。

瞯随着夏季的到来 ，蓝藻由于最适温度较高 ，明显具有高温竞争优势 。

瞯随着蓝藻生物量的攀升 ，蓝藻开始大量聚集在表层 ，水体浑浊度增高 ，光

照强度下降 ，蓝藻较强的低光利用效率使它们具有竞争优势 。

瞯同时 ，随着蓝藻光合作用的大幅增加 ，水体 pH 上升 ， CO２浓度大幅下

降 ，蓝藻对 CO２的低半饱和常数 Ks使它们具有竞争优势 。蓝藻在表面堆积还可

能直接利用空气中的 CO２使其更具竞争优势 。

瞯 pH 的增加促使富含 Fe唱P的沉积物 （TP越高 ， Fe／P比越大） 大量释放 P
（可能还有 Fe２ ＋

） ，从而导致水体 N ／P比的降低 （这常被误认为是蓝藻水华发生

的重要机制） ，这样形成水华的蓝藻又可增加它们自身的 P （可能还有 Fe２ ＋
） 供

给用于生物量的增长 ，因此 ，形成水华的蓝藻还特别具有这种利用 P （可能还有

Fe２ ＋
） 的正反馈优势 。

事实上 ，上述条件还没有一个可称得上是充分必要条件 。譬如 ，同样高温地

区或季节 ，有的水体可发生蓝藻水华 ，有的水体则没有 ；N 、 P富集的水体也不
一定就发生蓝藻水华等 。因此 ，依据单因子是无法准确预测蓝藻水华发生的 。但

是 ，在一些水体中 ，一旦蓝藻水华大规模暴发 ，在数十年间蓝藻可一直保持绝对

优势 。这表明如果能找到若干关键的调控因子 ，则有可能在一定程度上对蓝藻水

华的发生进行预测 。
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