
第十一章  沉积物界面微环境中营养物的生

物转化过程 

  在湖泊生态系统中，沉积物和水相各自具有独特的结构与功能，介于其间的微观界面则具

有复杂的环境。这一界面在营养物质的迁移转化过程中具有关键作用，尤其是沉积物与间隙水

中的物理生物化学过程，可直接影响湖泊上覆水的营养元素的形态和浓度，进而改变湖泊富营

养化程度。沉积物-水界面生活着大量的底栖动物与微生物，它们通过对营养物质的吸收代谢和

生物扰动作用影响其迁移转化，另一方面，环境条件（如富营养化程度）亦将改变界面生物的

种类和数量。具体而言，底栖动物可通过对碎屑和微生物的摄取与吸收进行营养的生物转化并

随之将转化后的营养物质和碎屑排泄出去进行再度转化；此外，底栖动物的生物扰动可直接影

响间隙水中营养的迁移与交换，同时间接改变微生物的数量与群落结构。而微生物对营养的生

物转化作用则较为复杂，主要包括以下几个方面；首先，微生物中的功能细菌可直接参与营养

的转化，这类细菌包括解磷细菌、硝化细菌、反硝化细菌、氨化细菌与介导其它营养循环的细

菌等。它们在沉积物-水界面的营养转化过程中发挥主要作用；其次，微生物的分解作用将从根

本上改变沉积物-水界面的氧气还原状态，进而间接影响不同营养元素的转化途径及其交互作用

方式，如二价铁与三价铁的转换、磷的吸附与解吸附、硝化与反硝化、硫化与反硫化以及甲烷

生成等；再次，微生物胞外酶可有效分解大分子物质并据此产生生物可利用的营养形态，沉积

物-水界面微生物活性较高，故其胞外酶活性与稳定性亦高，这些胞外酶对营养的转化作用更多

地依赖于当时的环境条件，如在水华暴发前，很多湖泊该界面的胞外酶活性异常增值，这可能

对水华的暴发起到重要的促进作用。简言之 ，沉积物-水界面丰富多样的生物及其代谢活动与

复杂多变地环境因素共同驱动营养元素的生物地球化学循环，从而产生显著地生态效应。 

第一节 微生物及其胞外酶在沉积物界面过程中的作用 

一、酶促水解 

水体与沉积物中的碱性磷酸酶能催化有机磷分解释放正磷酸盐,是形成生物可利用性磷的重

要补充途径（Hernandez et al. 2000）,故与富营养化之间具有必然的联系（Matavulj et al. 1984）。

溶解态磷酸酶因其具有的高比例以及催化能力的持续性（Connors et al. 1996）,故可有效地促进

磷循环（Barik et al. 2001）。磷酸酶的合成、分泌与稳定性可反应水体磷营养的水平（Li et al. 1998）,

但湖泊溶解态磷酸酶与内源磷负荷以及富营养化的关系研究尚未得到足够的重视。由于沉积物

的氧化还原电位的改变，微生物能调节沉积物－水界面磷交换的非生物过程（Davelaar 1993）,



此外,其群落结构在沉积物磷的吸收与释放过程中具有直接而重要的作用（Nadia et al. 2004）,微

生物结构的变化将导致磷释放潜力的减少（Mitchell and Baldwin 1998）。微生物亦可降解有机磷、

吸收多聚态磷、耗氧并通过氧化还原电位的降低促使铁结合态磷的释放等（Buffle and De 1984）。

因此,研究湖泊底层溶解态磷酸酶的活性和稳定性、微生物种群特征以及磷的形态将有助于了解

湖泊内源营养基础,同时可辨别磷酸酶与相关微生物种群对于内源磷负荷的贡献。 

溶解态磷酸酶(DAP)在湖泊磷的循环过程中具有关键作用,但其行为多变。在富含腐殖质的德

国 Skjervatjern 和 Mekkojarvi 湖中,DAP 占 60％~80％（Munster et al. 1992）,而浊度较高的澳大利

亚河流中,DAP 的活性极低（Boon 1993）。此外,DAP 与磷的关系亦十分复杂。在寡营养的德国

Herrensee 湖中,DAP 水解半数以上的有机磷（Hantke et al. 1996）,而同样处于缺磷状态的美国

Lawrence 湖中 DAP 的相对活性极低（Wetzel 1981）,德国的 Schohsee 湖中磷酸酶的相对比例却

与磷无关（Rai and Jacobsen 1993）。在美国俄克拉荷马州的湖群中,DAP 活性所占比例因湖的特

征而异（Francko 1983）。湖泊中的浮游动物能主动释放 DAP,借以改善周围磷的可用程度,促进供

捕食的浮游生物的生长（Jansson 1976）。细菌亦可分泌磷酸酶,这样可使受磷胁迫的藻类能够大

量繁殖，故细菌可摄取藻类的胞外产物作为碳源（Chrost and Overbeck 1987）。简言之,湖泊胞外

磷酸酶的形态具有丰富的多样性。这种多样性足以体现浮游生物对于环境的适应,它不仅包含起

源、催化效率、时空参量与环境因子等多重信息,而且折射出许多错综复杂的生态关系。另外,

在酶的抑制剂方面,阳离子型表面活性剂能刺激土豆酸性磷酸酶的活性,而阴离子型表面活性剂

具有抑制效应,中性表面活性剂则能提高酶的最大反应速度却不影响米氏常数。在“非常规介质”

中,以最大反应速度 Vmax和米氏常数 Km共同表征的磷酸酶活性明显增强,其原因在于具三维立体

结构的酶蛋白发生轻微的内向折叠（Lalitha and Mulimani 1997）。若将“非常规介质”方法引入淡

水生态学研究,即在经过微孔滤膜且富含溶解酶的湖水中直接加入不同比例的有机溶剂与表面活

性剂,则可望借这种反相胶团体系充分显示 DAP 的活性与稳定性。 

反相胶团溶液是一种透明的热力学稳定的体系,其结构包括微水域(水池)、周围的表面活性

剂以及通过疏水键与后者相互作用的大量有机溶剂（姚传义等 1999）。因结构上的类似,胶团可

作为生物膜的模型（Martinek et al. 1986）,进入“水池”的酶活性稳定,且能避免微生物干扰。 

（一） 富营养化湖泊磷酸酶活性及其稳定性 

    富营养化湖泊胞外磷酸酶活性相对较高且稳定，这种现象在营养状态不同的湖泊和同一湖

泊营养状态不同的湖区间均有体现。龙阳湖与莲花湖均位于武汉汉阳区。自 20 世纪 70 年代起，

大量工业废水和生活污水直接排入龙阳湖，其水产养殖密度亦高,水质较差,污染较为严重，面积

亦逐渐人为缩小到原来的 2/3；莲花湖为一小型景观湖泊,湖区种植大量沉水植物,水质得到较大

的改善。上述两湖的基本数据见表 11-1。 

 

表 11-1 莲花湖与龙阳湖水质的基本数据(2004.4.16 采集莲花湖;2004.5.10 采集龙阳湖) 
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五里湖为太湖的一个湖湾,东西长 6km,南北长 0.3~1.5km,面积约 6km
2
,平均水深 1.60m，湖区

相对封闭,水体流动慢,换水周期长,自净能力差。由于接受大量的生活污水和工业废水,水体污染

及其严重,2003 年 11 月～2004 年 2 月五里湖底泥已大部分进行了表层约 30cm 厚度的疏浚(范成

新，张路等，2009)。下文述及太湖的 6 个采样点 ,其中 A(31°32’4.6’’N 120°13’22.6’’E)、

C(31°32’1.7’’N 120°13’18.7’’E)、F(31°31’58.1’’N 120°13’23.0’’E)、E 点位于太湖五里湖区,A 与 F

点于 2004 年 1 月之前疏浚,C 点于 2004 年 1 月疏浚,E 点位于岸边,未疏浚。B、D(31°31’32.3’’N 

120°12’37.6’’E)两点位于太湖,未行疏浚,其中 B 点在梅梁湾附近。 

2004 年 1 月,未疏浚点沉积物均在不同深度表现出明显较高的不同形态磷的含量且具较低的

氧化还原电位,如尚未疏浚 C 点的值为-102mV,而已疏浚 A 点的相应值则为 79mV。9 月,B 点发生

微囊藻水华,其间隙水中 SRP 浓度极低,与同样未疏浚的 D 点相比,B 点表层沉积物不同形态磷的

含量明显较低,其数值与已疏浚的 A 点与 C 点的水平相近。此外,沉积物较强的呼吸作用与较少

的好气性细菌数量均说明该点所处的厌氧状态。因此,内源磷的厌氧释放可能是促发微囊藻水华

的重要原因（图 11-、图 11-2、表 11-2）。  
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图 11-1  太湖各采样点不同深度沉积物不同形态磷的含量(2004 年 1 月) 
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图 11-2  太湖各采样点表层沉积物不同形态磷的含量(2004 年 9 月) 

 

 

表 11-2  各采样点水体 SRP（mg·L-1）和叶绿素 a 含量（g·L-1）  

 A B C D 

SRP /mg·L
-1

 
上覆水 间隙水 上覆水 间隙水 上覆水 间隙水 上覆水 间隙水 

0.018 0.019 0.040 0.022 0.024 0.017 0.022 0.126 

叶 绿 素 a 

/g·L
-1

 

表层水 上覆水 表层水 上覆水 表层水 上覆水 表层水 上覆水 

－ 0.056 32.55 12.68 － 1.67 11.72 13.02 

－未检测出 

 



水体磷酸酶活性能反映磷营养的状态以及富营养化的程度。富营养化的湖泊（Jones 1972）

与海湾（Taga and Kobori 1978）中磷酸酶的活性较高。相反,当水生植物存在时,湖水碱性磷酸酶

活性与磷浓度均低（Kalinowska 1997; Zhou et al. 2000）。B 点不同形态 APA 一般处于最高水平,

间隙水中溶解态 APA 尤为突出。D 点间隙水中,溶解态磷酸酶在胶团中的活性与稳定性以及 SRP

浓度均明显较高。因此,水体磷酸酶与富营养化之间具有密切联系,这种联系可在其它湖泊中得到

进一步体现（图 11-3、图 11-4）。 
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图 11-3 太湖各采样点上覆水与间隙水中不同大小颗粒表现的 APA(2004 年 9 月) 
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图 11-4  太湖 B 和 D 点表层水、上覆水与间隙水溶解态磷酸酶在胶团中 

的活性与时间的关系(W0:14; pH:8.5; T:37℃) (2004 年 9 月) 

 

龙阳湖 SRP 浓度、不同形态 APA 与叶绿素 a 浓度均明显高于莲花湖的相应值(表 11-2),即富



营养化湖泊不仅显示明显较高的不同形态的 APA,其溶解态磷酸酶在胶团中亦有明显较高的活性

与稳定性(图 11-5)。 

W0的改变可以调节胶团内水的微环境,从而影响酶的活性与稳定性(Barbaric and Luisi 1981)。

W0 越小,酶的稳定性越高（Luisi et al. 1990）,龙阳湖溶解态磷酸酶在胶团中具有这种特征。W0

低则水域甚微,表面活性剂链将通过重排使反相胶团内腔扩大至能包裹水中蛋白(酶)的程度,酶的

结果因此而稳定。例如,W0 为 2.7 时,胶团内腔的半径为 8Å,而角质酶约为 21.6 Å 大小的球体,经

胶团重组而被紧裹之后,其二级与三级结构得以维持,结构的刚性导致活性的稳定（Carvalho et al. 

1999）。因此,低 W0 伴随高稳定性的现象与酶分子的大小有关。然而,莲花湖溶解态磷酸酶的稳定

性在低 W0 条件下却降低。这种对于 W0 的不同应答方式暗示两个湖泊溶解态磷酸酶分子大小的

差异（图 11-5）。 

在实验设置的三种温度中,仅高温(50℃)致使胶团中溶解态磷酸酶活性在较短时间内完全丧

失,两个湖泊均表现这种趋势。多酚氧化酶活性在约 70℃时降至最低点,其原因在于高温导致胶团

组分的物理性状的改变以及表面活性剂分子的重排（Rojo et al. 2001）。这种变化影响胶团中酶

的构象与活性(Frutos et al. 2000a)。具体地说,高温时蛋白质进一步展开,许多维持原始结构的弱键

在溶解过程中不再稳定(Frutos et al. 2000b)。在相同温度下,莲花湖与龙阳湖溶解态磷酸酶在胶团

中的稳定性明显不同,这种对应于相同温度的不同活性暗示两个湖泊溶解态磷酸酶构象的差异

（图 11-5）。 

磷酸酶在胶团中的稳定性一般不受 pH 的影响(Meir 1996)。龙阳湖或莲花湖溶解态磷酸酶活

性在反相胶团中的持续时间亦均不受 pH 的影响(图(c))。胶团形成时 pH 的变化将影响酶分子中

的可解离基团,而解离状态又将极大地影响酶与底物和产物的反应(Petersen et al. 1998)。例如,pH

会作用于能引起构象变化的可解离基团来激活磷脂酶(Jones and Lazarchic 2000)。此外,pH 的变化

依赖于蛋白质的氨基残基（Cristina and Joaquim 2000）。因此,胶团酶活性随 pH 的变化与可解离

基团有关。在相同的 pH 条件下,不同湖泊溶解态磷酸酶在胶团中的活性与稳定性明显不同(图(c)),

这一结果暗示两个湖泊溶解态磷酸酶在某些重要基团上的差异（图 11-5）。 

总之,富营养化湖泊(龙阳湖)或湖区底层(太湖 D 点间隙水)溶解态磷酸酶的活性与稳定性明

显较高。受 W0、温度及 pH 影响的稳定性的变化反映出酶分子大小、构象与活性基团等方面的

特征,故不同营养水体溶解态磷酸酶可能互为同工酶。溪流中存在依赖 pH 的磷酸酶同工酶

（Scholz and Marxsen 1996）。海洋中不同来源的胞外酶能以不同的速率分解结构不同的多糖,这

意味着不同生境的微生物可能产生底物亲和力各异却具相同功能的胞外酶（Arnosti 2000）。上述

结果从胶团酶学的角度为湖泊溶解态磷酸酶同工酶的存在提供了进一步的证据。概言之,高且稳

定的磷酸酶同工酶亦能通过对内源磷负荷的贡献促进湖泊富营养化过程。 
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图 11-5 不同条件下莲花湖与龙阳湖中溶解态磷酸酶在胶团中的活性与时间的关系 

(a):W0 条件; (b):温度条件; (c):pH 条件 

 

氨肽酶是一种蛋白酶，属于肽链端解酶，可使氨基酸从多肽链的氨基末端顺序逐个地游离

出来。β-葡糖苷酶，又名纤维二糖酶，催化末端非还原性 β 葡萄糖残基水解，释放 β 葡萄糖的酶。

是纤维素酶的组成之一，经纤维素酶另外两个组分Ｃ1 酶和 Cx 酶降解成的纤维二糖被纤维二糖

酶进一步水解成葡萄糖。脂酶，是一种催化脂类的酯键水解反应的水溶性酶。因此，脂酶是酯

酶下的一个亚类。脂酶存在于基本上所有的生物体中，它在对脂类（如甘油三酸酯、脂肪、油

等）的消化、运输和剪切中发挥着关键作用。 

Liu 等 (2006)比较了太湖沉积物疏浚前后多种水解酶活性的变化。脂酶和芳基硫酸酯酶在

疏浚前后无明显差异，其它酶活性在疏浚后明显低于疏浚前的酶活性。疏浚对水解酶活性影响

很大，主要是因为湖泊沉积物微生物群落改变导致的。胞外酶活性与氧化还原电位、PH、TP 不

相关，但与 TOC 和 TN 显著相关（除三个与多糖相关的酶外）。 

在 2006 年冬季和 2007 年夏季对利古里亚的一个旅游港口进行调查，主要是为了研究有机

质通过胞外酶的流动率。海水中有机质周转时间与其他寡中营养沿海地区相似，无机盐浓度和

叶绿素 a 浓度均较低，溶氧亦较高。相反，沉积物中呈现高有机质负荷，已居于富营养化水平。

海水和沉积物中氨肽酶活性和葡糖苷酶活性均在夏季较高，这与夏季相应地蛋白质和多糖含量

增加有关。有机质的生物循环通过酶活性得到加强，尤其是夏季。尽管多糖可能很难降解，它

们的周转也很快，主要是糖分解酶的活性增加。这些表明有机质的清除和循环效率很高，从而
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减缓了富营养化过程（Misic and Harriague 2009）。 

Choi 等 (2009)研究了湿地植物对酶活性的影响。湿地植物既是合成酶的微生物的碳源，也

是通过改变根季水化学的酶活性调节者。结果表明，湿地植物沉积物呈现较高的葡糖苷酶、芳

基硫酸酯酶及磷酸酶活性，并在 15 cm 深度的沉积物中全年都能检测到，但在没有植物覆盖的

沉积物表面 0-3 cm 酶活性很低。 

Sakami 和 Yokoyama (2005)研究发现网箱养殖的高有机质投入增加了氨肽酶和葡糖苷酶活

性。在夏季，网箱养殖区的有机质沉降速率为对照区的三倍。残饵及鱼粪提高了网箱养殖区的

沉积速率。但在高有机质输入的夏季沉积物表面的氨肽酶/葡糖苷酶比值很低。可见残饵及粪便

等有机质对葡糖苷酶活性的促进作用更大。在养殖区域沉积物氨释放率或累积量很高，尤其是

在夏季，据报道高溶解无机态氮浓度能抑制氨肽酶活性（Chrost 1991）。此外，模拟实验表明，

富集有机质，如淀粉、纤维素、葡萄糖、白蛋白和甘氨酸等能促进葡糖苷酶活性，但对氨肽酶

没影响，甚至对氨肽酶有抑制作用（Boetius and Lochte 1996; Mallet and Debroas 2001）。Koster 等

（1997）报道在浮游植物丰富的环境沉积物氨肽酶/葡糖苷酶的比值很低，结果表明浮游植物沉

降的新鲜有机质更能促进葡糖苷酶活性。 

Manini 等 (2004)研究河口营养盐对沿海沉积物微生物影响时发现，河水带来的丰富营养物

质使细菌生产力提高 50%，葡糖苷酶和氨肽酶活性亦明显增加，从而提高有机质循环。结果表

明，河水的无机氮供应足以诱导大量底层细菌丰度。然而，细菌生产力和酶活性与有机磷供应

及低有机 N:P 显著正相关。 

（二） 疏浚与未疏浚区细菌数量和沉积物呼吸强度的比较 

如表 11-3 所示,与其它采样点相比,D 点各层各类细菌均多,B 点表层水中的各类细菌数量亦

明显较高,而沉积物中好气性细菌数量明显较低(以至不可检测),且呼吸作用明显较强。各采样点

有机磷与无机磷细菌均富集于沉积物(B 点无机磷细菌除外)。 B 点沉积物处于厌氧状态。缺氧

致使某些好气性微生物自溶或迁移,细胞的自溶加速磷的释放(Montigny and Prairie 1993)。因此,

内源厌氧磷的释放与微生物种群变化有关。此外,在各个采样点中,B 点表层水有机磷细菌和无机

磷细菌数量明显较多,而沉积物中的相应数量则极少,故表层细菌可能大量迁自底层,表层水华产 

生的大量有机碳可能诱导细菌的迁移,细菌的运动性与颗粒有机质含量正相关(Grossart et al. 

2001)。 磷细菌与微囊藻之间可能存在某种互利关系,细菌分解产生无机磷供藻类摄取,而繁盛的

藻类释放大量溶解有机质作为细菌生长的碳源。即使藻类与细菌互相竞争无机磷,上述互利关系

仍然存在(Yasuaki and Hisao 2001)。因此,伴随内源磷释放的磷循环细菌的迁移当为内源磷负荷的

实质内容之一。 

 

表 11-3 太湖各采样点水柱与沉积物中细菌数量以及沉积物呼吸强度 (2004.09) 

采样点 好气性细菌 有机磷细菌 无机磷细菌 呼吸强度 



(103 菌落/mL；103

菌落/g)  

(菌落/mL；菌

落/g) 

(菌落/mL；菌

落/g) 

(mLCO2/g.h) 

 表层水 31 90 －  

A 上覆水 1.7 215 －  

 沉积物 1.9 30000 1500 2.46 

 表层水 122 400 280  

B 上覆水 5.4 9 －  

 沉积物 － 1800 － 5.85 

 表层水 3.1 － －  

C 上覆水 2.7 230 －  

 沉积物 440 20500 1900 2.55 

 表层水 2.8 385 410  

D 上覆水 144 1100 600  

 沉积物 1620 27000 2900 4.80 

－未检测出 

  

太湖未疏浚湖区表现出明显的富营养化特征,其沉积物磷负荷丰富,且具厌氧释放潜力。不同

湖区或湖泊磷酸酶活性与富营养化程度密切相关,溶解态磷酸酶活性在胶团中的行为反映其分子

大小、构象与活性基团方面的特征。高且稳定的溶解态磷酸酶以及好气性细菌、无机磷与有机

磷细菌等微生物种群的变动促进高内源负荷的形成与扩散,上述理化与生物因素共同支持藻类的

繁殖(包括微囊藻水华)。 

二、氧化还原过程 

氧化还原酶在土壤有机质降解与腐殖质形成过程中具有重要作用，而其在湖泊沉积物中的

的作用涉及较少。脱氢酶、多酚氧化酶、过氧化物酶和过氧化氢酶是沉积物中常见的氧化还原

酶。 

    脱氢酶普遍存在于活体微生物细胞之内。它是电子传递体系中催化有机质脱氢作用的第一

个酶，故在有机质的分解过程中具有关键作用。黄代中等（2009）研究发现，湖泊沉积物脱氢

酶活性(DHA)与有机质含量显著正相关（图 11-6）。作为催化有机质分解的关键酶(Pascual and 

Garcia 2000)，脱氢酶的生态学意义主要体现在两个方面。首先，它能基本反映沉积物微生物的

数量与活性。德国 Bostalsee 水库夏季沉积物氧化还原电位通常较低，这种厌氧状态源于异养细

菌对高含量有机碳的分解，而细菌数量与脱氢酶活性表现出相同的变化趋势(Zaiss 1981)。巴西

Nitero  ́i 港沉积物重金属含量明显高于自然背景值，且达中度至极度污染水平，但脱氢酶活性

未受抑制，据此可以推测，相关重金属基本不具备生物可利用性(Neto et al. 2005)。换言之，DHA



可基本表征微生物的活性。与贫瘠土壤相比，森林土壤有机质含量明显较高，且与脱氢酶活性

正相关，即使微生物生物量极低，脱氢酶活性仍可作为反映森林土壤与贫瘠土壤有机质含量与

微生物活性差异的敏感指标(Vance and Entry 2000)；其次，DHA 的变化可反映有机质的状态。

它是指示有机堆肥成熟与稳定性的最佳参数之一(Vance and Entry 2000; Sanchez et al. 2008)。 
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图 11-6 东湖沉积物有机质含量与脱氢酶活性的关系 

 

 

多酚氧化酶参加腐殖质组分芳香族化合物的转化，利用空气中的 O2酶促酚类氧化成醌类，

而后与氨基酸和肽缩合，形成最初的胡敏酸分子。根据酶底物不同，分为酪氨酸酶（单酚）、儿

茶酚氧化酶（双酚）和漆酶三类亚型。酪氨酸酶的活性区域为双核铜联结结构（SanchezFerrer et 

al. 1995）。漆酶是一种含铜的多酚氧化酶，属蓝色多铜氧化酶类(blue oxidase enzyme)，能氧化酚

类和芳香类化合物，同时伴随 4 个电子的转移，将分子氧还原成水(Duran et al. 1997; Xu et al. 

1996)。 

过氧化物酶为血红素蛋白，能利用过氧化氢和其他有机过氧化物中的氧，氧化有机物质（酚、

胺、某些杂环化合物）。根据底物与酶提取来源不同分为辣根过氧化物酶（HRP）、木质素过氧

化物酶(LiP)和锰-过氧化物酶（Mn-P）三种亚型。HRP 能催化一元酚、二元酚、苯胺等相关芳

香化合物，与其他亚型相比，HRP 具有更为广阔的 pH 和温度范围（Nelson et al. 2000;Karam et al. 

1997）。LiP 能矿化各类难降解的芳香化合物，氧化多聚芳香环和酚类化合物，其主要来源为真

菌的担子菌属，例如Phanerochaete chrysosporum,少部分来自于放线菌（Johjima et al. 1989; Gelpke 

et al. 1999; Rodriguez et al. 1997）。Mn-P 能氧化若干单一芳香酚类和芳香染料，但其催化过程需

要二价锰和缓冲液的参与（Nelson et al. 2000）。以上两种酶在腐殖质的形成中具有重要作用，并

且多酚氧化酶和过氧化物酶还均具有催化有机质中难降解成分——木质素降解的功能(Mclaren 

et al. 1967－1971; Waldrop et al. 2004)。垃圾渗滤液灌溉后的土壤多酚氧化酶和过氧化物酶活性

增高(姜必亮等 2001)；玉米秸杆、稻草与厩肥施入水田后，土壤多酚氧化酶和过氧化物酶活性

显著升高（吴景贵等 1997）。 

过氧化氢酶（CAT）能催化分解土壤中累积的过氧化氢，生成产物氧气和水。Goldberg 和

Hochman（1989）按照不同理化特性将 CAT 划分为典型性(typical)、非典型性（atypical）和 CAT-

过氧化物酶（catalase-peroxidases，CAT-POD），通常认为这也是一种符合进化关系的划分。按催



化中心结构差异可分为两类：（1）含铁卟啉结构 CAT，又称铁卟啉酶，典型性 CAT 和 CAT-POD 

属于此类；（2）含锰离子代替铁的卟啉结构，又称为锰过氧化氢酶(Mn-Cat)，非典型性 CAT 属

于此类。 

(一)  不同湖泊沉积物氧化还原酶活性的比较 

表层沉积物多酚氧化酶的分布如图 11-7 所示。方差分析及多重比较的结果表明：月湖、墨

水湖、龙阳湖和太湖的多酚氧化酶活性明显高于梁子湖、后官湖和牛山湖的相应值（P＜0.01）;

月湖、龙阳湖与太湖多酚氧化酶活性的差异极显著(P＜0.01)，而墨水湖与太湖的相应差异显著(P

＜0.05)。三角湖和鲁湖多酚氧化酶活性的变化明显(变异系数较大)。三角湖的多酚氧化酶活性低

于上述四湖,但明显高于后官湖和牛山湖(P＜0.05);鲁湖的多酚氧化酶活性明显低于月湖(P＜0.01)

以及龙阳湖和墨水湖(P＜0.05)的相应值。月湖、墨水湖、龙阳湖三湖以及鲁湖、梁子湖、后官

湖和牛山湖四湖之间多酚氧化酶活性的差异均不显著。 
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图 11-7 湖泊沉积物多酚氧化酶活性的水平分布 

 

表层沉积物过氧化物酶的分布如图 11-8 所示。方差分析及多重比较的结果表明，月湖、墨

水湖、龙阳湖三湖的过氧化物酶活性明显高于鲁湖、梁子湖、后官湖、牛山湖和太湖等五湖的

相应值(P＜0.01)，后五湖中太湖过氧化物酶活性明显高于后官湖(P＜0.01)以及鲁湖的相应值(P

＜0.05)。 三角湖内沉积物过氧化物酶活性的变化明显,其平均值明显高于太湖、后官湖和鲁湖的

相应值(P＜0.05)。月湖、墨水湖、龙阳湖、三角湖四湖之间以及鲁湖、梁子湖、后官湖和牛山

湖四湖之间过氧化物酶活性的差异均不明显。 
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图 11-8 湖泊沉积物过氧化物酶活性的水平分布 

 

表层沉积物过氧化氢酶的分布如图 11-9 所示。大莲花湖的酶活性最高，太湖、小莲花湖、

龙阳湖、月湖与鲁湖的酶活性依次递减。 
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图 11-9 湖泊沉积物过氧化氢酶的水平分布 

 

(二) 同一湖泊不同区域沉积物氧化还原酶活性的比较 

月湖 A 点位于排污口附近，B 点处沿岸带。A、B 两点的多酚氧化酶和过氧化物酶活性明显

高于敞水带 D、E 两点的相应值；而 B 点的过氧化氢酶活性最高，A 点较 D、E 沉积物过氧化氢

酶无明显差异（图 11-10）。 
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图 11-10 月湖表层沉积物氧化还原酶活性的分布 

 

太湖未疏浚点（B 点）沉积物多酚氧化酶和过氧化氢酶活性明显高于疏浚点（A 点）的相

应值(P＜0.01)，过氧化物酶活性亦相对略高，但未达到显著水平（图 11-11）。 

 

图 11-11 太湖沉积物疏浚点与未疏浚点表层沉积物氧化还原酶活性的比较 

 

位于市区的富营养湖泊沉积物多酚氧化酶与过氧化物酶活性明显高于市郊湖泊的相应值。

这种异质性与有机质的分布有关，相同实验湖泊沉积物有机质的含量表现出基本相同的分布（陈

芳等 2005）；而杨树人工林表层土壤多酚氧化酶和过氧化物酶活性与有机质含量随连作代数的

增加俱减（刘福德等 2005）；在有机质沉积极少发生的冬季,以色列 Kinneret 湖沉积物中芳基硫

酸酯酶与碱性磷酸酶活性均低（Hadas et al. 1997）。多酚氧化酶以及过氧化物酶活性可用于土壤

有机质状况的判断（郑洪元等 1982）。 

酶活性与有机质的密切关系亦可见诸二者在同一湖内的分布，主要区别为沉积物有机质的

来源（内源和外源）不同。前者包括水中各种生物（如水生植物）的残体，后者系外部输入的

溶解与颗粒态有机质等。首先，月湖排污口与沿岸带沉积物酶的活性明显较高。与农村河流相



比，城市河流中总有机碳与总有机氮以及总有机碳与总有机磷的比率均高，且大部分颗粒态营

养物质沉积在河流入湖处（Ebise et al. 1991）。Benamou 和 Richou（1989）发现法国海湾的城市

污水排放口附近样点显示较高的酯酶和磷酸酶活性。覆盖城市垃圾与污泥的土壤中，脱氢酶和

过氧化氢酶活性明显高于对照值(Hernandez et al. 1998)。东湖养殖罗非鱼(Oreochromis niloticus)

的网箱下沉积物中有机质和碱性磷酸酶活性均明显增高(张敏等 2002)；其次，月湖富含水生植

物残体的沉积物酶活性明显高于对照值；再次，太湖未疏浚点沉积物多酚氧化酶和过氧化物酶

活性明显高于疏浚点的相应值。实验证明，太湖未疏浚点表层沉积物磷酸酶活性亦明显较高（夏

卓英等 2006），而疏浚后太湖五里湖沉积物有机质的降幅达 33%(沈亦龙等 2005)。 

沉积物酶活性的垂直变化趋势亦能反映它

与有机质之间的联系。月湖多酚氧化酶活性随沉

积物的深度递减(图 11-12)，有机质含量亦有相

同的变化趋势(陈芳等 2005)。长白山不同林区

多酚氧化酶（耿玉清等 1999）随土壤深度递减；

松嫩羊草草甸 0-10cm 土层多酚氧化酶活性高于

10-20cm 土层的相应值（朱丽等 2002）。总之，

来自外源与内源的高含量的有机质常伴随较高

的多酚氧化酶与过氧化物酶活性。多酚氧化酶和

过氧化物酶均具催化木质素降解的功能

（Mclaren et al. 1967-1971;Waldrop et al. 2004），

有机质中木质素与易降解部分(如多肽、纤维素

等)矿化所产生的酚类均可作为酶的底物(哈兹

耶夫 1980；Stephanie et al. 1998)。黑龙江大豆

种植土壤中高含量的酚酸（对羟基苯甲酸与香草

酸之和）能诱导多酚氧化酶活性的升高(张淑香

等 2000)；底物（ß-甘油磷酸）的加入可强烈促

进盐湖沉积物酸性磷酸酶的合成（Muntean 

1997）；湖泊沉积物中酶与有机质的密切联系初步揭示了天然状态下酶的诱导机制。 

 

过氧化氢酶是生物呼吸过程中各种有机物生物化学氧化反应而形成的，其作用在于分解累

积在环境中对生物体有害的过氧化氢，其活性可反映土壤氧化还原的能力，且与有机质转化速

度密切相关。因此沉积物过氧化氢酶与有机质的空间分布密切相关：有机质含量较高的大莲花

湖和太湖表现出较高的过氧化氢酶活性，而有机质含量较低的鲁湖，酶的活性则较低；沿岸带

和未疏浚区酶的活性亦高于同湖浮游带和未疏浚区相应值。与多酚氧化酶和过氧化物酶活性不

同，过氧化氢酶活性并未表现出与沉积物有机质含量的密切联系，微生物活性、沉积物酸碱性

 

图 11-12 月湖沉积物三种氧化还原酶的垂直分布 



以及污水排放等对其活性均有影响。月湖 A 点位于排污口附近，龙阳湖曾接受工业废水，有毒

物质抑制了微生物活性，从而抑制了过氧化氢酶活性，因此，月湖和龙阳湖沉积物有机质含量

虽高，但过氧化氢酶活性却相对较低；月湖 A 点有机质含量较高，但过氧化氢酶活性较低，且

随沉积物深度递增。而有毒污染物对多酚氧化酶和过氧化物酶的影响相对较小，其原因可能在

于这两种酶能共同催化污染物与有机质和腐殖质的结合，并生成稳定的化合物(Jean et al. 1992)。

（郭亚新等 2008） 

三、细菌的磷溶解 

水环境中微生物对磷转化的研究报道甚少(李勤生等，1988；Wu et al.  2005)，主要是集中

在对土壤中相关微生物的研究（冯月红等 2003）。水体中磷的循环与再生依赖细菌等微生物对

颗粒态、溶解态有机质的分解。微生物与有机质之间有着密切的代谢耦联，这种耦联作用可通

过微食物网(Microbialfood web)作用将有机碎屑中的物质及能量转移到更高的营养级中

(Alldredge and Dilling 2000)。这不仅会影响水体营养盐的循环、矿化速率和再生通量，甚至改变

水体营养盐的生物地球化学循环方式和途径。 

沉积物中的解磷细菌，是一类功能菌，可使沉积物中不能被浮游植物利用的磷化物转变成

可被利用的可溶性磷化物。其中的解有机磷细菌的作用是分解有机磷化物如核酸、磷脂等，他

们分泌胞外碱性磷酸酶水解核酸和磷脂等典型的有机磷化合物的 P-S，P-N，P-O 键断裂，从而

矿化出可溶性的正磷酸盐，供浮游植物利用（周纯 2010）。另一类解无机磷细菌，主要作用是

在代谢过程中分泌有机酸（如乳酸、羟基乙酸、草酸、延胡索酸、琥珀酸、2-葡萄糖酮酸和柠檬

酸等），通过质子酸化、络合溶解等作用促进磷释放；此外，解无机磷细菌的呼吸作用释放二

氧化碳，降低 pH 值，溶解无机磷化物，如磷酸钙、磷灰石等。因此，对于解磷细菌的研究可

以深入了解沉积物磷释放过程中微生物的作用。 

Taft 等 (1975)用同位素研究，假设了 4 种形态的磷循环模型，DOP 表示溶解态有机磷，

PP 表示颗粒态磷，DIP 表示溶解态无机磷，Poly P 表示缩合性磷酸盐，K1、K2、K3、K4、K5和

K6 表示以上几种磷吸收和释放的速度系数。DIP 转化为 PP 的反应过程表示生物有机体对溶解性

无机磷吸收的过程。PP 转化为 DOP 的过程表示死亡的有机体释放有机磷。这一过程可能是细菌

的侵袭和细胞液的渗出造成的。DOP 转化为 PP 的过程表示细菌、浮游植物和某些原生动物

(Protozoans)对溶解有机磷化合物的吸收。PP 转化为 DIP 的过程较复杂，可能是几个过程同时发

生的结果。被细菌分解掉的有机磷化合物转化为无机磷细菌和浮游植物能将 DIP 直接释放到水

中，这实际上是一个置换过程，在此过程中，它们可能被活细胞连续地吸收或释放；在死亡的

有机体中，不稳定的有机磷化合物可能进行自动磷酸化(Autodephos phorization)。Poly P 转化为

PP 的过程表示浮游生物对 Poly P 的直接吸收或水解后被吸收（图 11-13）（周纯 2010）。 



 

图11-13  四种形态磷循环模型 

 

四、微生物呼吸 

微生物最大的价值在于其分解功能，能分解生物圈内存在的动物、植物和微生物残体等复

杂有机物质,并最后将其转化为最简单的无机物,再供初级生产者利用。具体到沉积物的降解转化

而言包括矿化和腐殖化两个过程。氧化还原条件是控制沉积物有机质矿化的主要因素。沉积物

中电子受体的使用顺序一般为：MnO2>O2>NO3
-
> Fe(OH)3>SO4

2-
>HCO3

-。图 11-14 为地球碳循环

图, 有氧条件下微生物参与介导了两条途径，一条为在微生物作用下多聚糖直接被氧化为 CO2；

另一条为纤维素和半纤维素的降解产物蛋白质、大分子糖与木质素降解产物芳香化合物缩合为

腐殖质分子,后者经过长远的年代和复杂的地质环境条件形成泥炭退出地球碳循环。两条途径都

是在微生物的介导下完成的。无氧条件下，有机质分解可分为由不同微生物群落起主导作用的

三个阶段：第一阶段，微生物对多聚糖(包括容易降解的纤维素和半纤维素以及难以降解的木质

素)进行水解，分别形成脂肪酸和糖类或芳香族化合物等发酵水解中间体；第二阶段，水解产物

被醋酸菌作用而产生醋酸和 H2；第三阶段，醋酸等有机碳在 NO3
-、SO4

2-、HCO3
-等电子受体和

相应细菌作用下彻底矿化成 CO2 或 CH4（Hatakka et al. 2000）。周启星等(1999)研究了不同供氧

条件西湖沉积物有机质降解情况，结果表明西湖湖水现有供氧水平条件(5.0－8.6mg /L)下降解速

率最为缓慢，升高氧气(8.6→12.0→16.0mg/L)或降低氧气(8.6→0mg/L) 水平均能提高矿化速率，

前者是由于增强好氧微生物活性而增大 CO2 释放，后者因为提高了厌氧微生物活性而增大 CH4

释放。 



     

图 11-14  地球的碳循环 

 (引自 Brown1985 and Colberg 1988). 

 

第二节 底栖动物非物理行为对沉积物氮磷释放过程的

影响 

一、分泌与排泄 

沉积物水界面的营养交换是湖泊营养循环的重要环节（Caraco 1991）。内源营养可通过不同

的机制释放，例如氧化还原作用、底栖动物的生物扰动等，大量研究表明底栖生物的分泌作用

在内源营养释放过程中具有至关重要的作用（Jennifer 2002）。 

太湖不同湖区的底栖动物分区异常明显，水华严重区域水丝蚓的密度生物量较大，或以软

体动物以河蚬为主，或以软体动物以环棱螺为主；大面积水草区底栖动物物种多样性较高，主

要以软体动物为主，但是总的密度并不是很高，湖心区主要以多毛类(小头虫属、沙蚕属)为主，

河蚬均有分布，但其生物量较小。 

不同种类的底栖动物对营养释放速率的影响差异明显，由于软体动物的带壳湿重较大，单

位生物量所对应的营养释放量相对较低，但因其总生物量较大故营养释放总量不可低估。在四

种太湖典型的底栖动物中，霍甫水丝蚓 SRP 的释放速率最高，其次是长足摇蚊，再次是沙蚕属，

小头虫属 SRP 的释放速率最低。长足摇蚊铵态氮的释放速率最大，其次是沙蚕属，再次为水丝



蚓属，小头虫属的氨氮释放速率亦最低；硝态氮释放速率情况从高到低依次是霍甫水丝蚓、长

足摇蚊、沙蚕属、小头虫属。 

不同采样点营养释放通量的比较结果表明，底栖动物自身的营养释放对内源营养的再生具

有重要作用（图 11-15 至 11-17）。

 

图 11-15 太湖上覆水和间隙水 SRP 浓度的空间分布图 

 

图 11-16 太湖上覆水和间隙水铵态氮、硝态氮空间变化分布 
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图 11-17 太湖优势种底栖动物分泌排泄 SRP、铵态氮、硝态氮的释放通量 

二、呼吸作用 

在沉积物-水界面，底栖生物的呼吸将消耗大量溶解氧，导致底层缺氧，进而释放出还原产

物，并生出可溶性氮磷供初级生产者利用 (Bartoli 2001)，这其中，发生在界面的营养盐释放是

其比较显著的环境响应。。 

1、河蚬的呼吸作用对内源营养释放影响。首先，沉积物耗氧量（SOD）、总二氧化碳（TCO2）、

铵态氮与溶解反应性磷（SRP）释放通量变化趋势基本一致，且峰值均同时于培养后的第 13 天

出现，据此可以推断铵态氮与 SRP 主要是通过呼吸作用释放；其次，对照组与加藻组以及河蚬

组与同时添加藻与河蚬组的比较结果表明：有机质是氮和磷释放的来源，其介入促进了河蚬对

于营养释放的驱动作用；再次，“对照组与河蚬组”以及“加藻组与同时添加河蚬和藻组”的比较结

果表明：河蚬对藻等浮游植物的利用率更高，而对底泥本地碎屑利用率较低，且对无机态氮和

磷释放的促进作用更加明显；最后，河蚬促进有机质分解释放出大量铵态氮，并在代谢过程中

通过进水管吸入溶解氧含量高的水，促进硝化作用的发生；硝化作用产生的硝态氮为反硝化作

用提供底物。另一方面，河蚬在代谢过程中大量耗氧，故为反硝化作用提供了有利条件。因此，

河蚬通过生理代谢活动促进了硝化作用与反硝化作用之间的耦合（图 11-18）。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

铵态氮释放通量

0

500

1000

1500

2000

2500

T1 T7 T10 T11 T13 T17 T19 T21 T27

采样点

 
m
o
l
N
 
m
-
2
.
d
-
1

硝态氮释放通量

0

200

400

600

800

1000

1200

1400

1600

1800

2000

T1 T7 T10 T11 T13 T17 T19 T21 T27

采样点


m
o
l
N
 
m
-
2
d
-
1

沉积物耗氧通量(SOD)

0

50

100

150

200

1 4 7 10 13 16 19 22 25 28

培养天数(d)

mm
ol
/m

2
.d

对照

河蚬

藻

蚬+藻

总二氧化碳释放通量(TCO2)

0

50

100

150

200

250

300

1 4 7 10 13 16 19 22 25 28

培养天数(d)

mm
ol
/m

2
.d

对照

河蚬

藻

蚬+藻

铵态氮释放通量

-7

-2

3

8

13

18

23

28

1 4 7 10 13 16 19 22 25 28

培养天数(d)

mm
ol

/m
2 .d

对照

河蚬

藻

蚬+藻

硝态氮释放通量

-4

-2

0

2

4

6

8

10

12

1 4 7 10 13 16 19 22 25 28

培养天数（d）

mm
ol

/m
2 .
d

对照

河蚬

藻

蚬+藻

硝态氮释放通量

-4

-2

0

2

4

6

8

10

12

1 4 7 10 13 16 19 22 25 28

培养天数（d）

mm
ol

/m
2 .
d

对照

河蚬

藻

蚬+藻

SRP释放通量

-0.2

0

0.2

0.4

0.6

0.8

1

1.2

1 4 7 10 13 16 19 22 25 28

培养天数

mm
ol
/m

2 .
d

对照

河蚬

藻

蚬+藻



0

10

20

30

40

50

60

70

长足摇蚊 羽摇蚊 对照

沉
积

物
耗

氧
 S

O
D

 (
m

m
o

l 
m

-2
 d

-1
)

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 11-18 河蚬、有机质对沉积物耗氧速率和二氧化碳释放速率及营养释放（N、 P）的影响 

 

 

2、摇蚊幼虫扰动对湖泊沉积物营养释放的影响（引自 Jiang et al. 2010） 

底栖动物在沉积物中的潜穴、爬行、觅食、筑巢、避敌等行为改变了泥水界面的理化环境，

如：上覆水浊度、沉积物颗粒大小、孔隙度、氧化还原条件等，特别是摇蚊幼虫常具筑巢穴的

生态习性（Hansen 1998），幼虫在沉积物中的爬行通道和巢穴管道大大增加了沉积物的通透性，

促进沉积物的复氧作用，降低上覆水的溶氧量（Pelegri 1996; Matisoff 1985），改变了泥水界面的

氧化还原条件。如图 11-19 所示，羽摇蚊处理组沉积物的耗氧速率较高（55.0±4.6 mmol m
-2

d
-1），

长足摇蚊处理组，耗氧速率较低（29.0±1.3 mmol m
-2

d
-1）。2 种摇蚊幼虫处理组沉积物的耗氧速

率均明显高于对照值（p<0.05）。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 11-19  生物扰动对沉积物耗氧速率的影响。字母不同表示差异显著（p<0.05） 

 

这一结果表明：不同种类因生态习性的差异，对沉积物的复氧作用存在显著差异。据实验

观察：长足摇蚊主要在沉积物表层 2cm 左右深处活动，无筑巢现象，其爬行通道和扰动深度限

A 

B 

C 



于浅表层，因此，沉积物的复氧作用较弱。羽摇蚊，生活于沉积物中 5-20cm 深处，以有机碎屑

为食，具筑巢习性，潜穴爬行活动较为活跃，本实验中，沉积物表层至底层 5－10cm 深处均可

见明显的爬行痕迹和穴管通道，其潜穴爬行活动大大增加了沉积物的通透性，耗氧速率显著高

于对照组（图 11-19）。据相关资料分析，幼虫自身的呼吸耗氧速率约为 10 mmol O2 m
-2

d
-1，仅占

沉积物耗氧速率的 18％左右（Graneli 1979），由此可推测，幼虫的生物扰动促进了沉积物中其

它微生物的代谢和化学耗氧作用。因此，2 种摇蚊幼虫通过不同的生物扰动方式，在不同程度上

促进了沉积物的耗氧代谢，同时，通过改变泥水界面的氧化还原条件，影响沉积物界面的生物

地球化学循环过程。 

羽摇蚊对界面氮、磷交换的生物扰动效应具有阶段性，前期（4-10 天）的扰动极大地促进

了沉积物氨态氮与正磷酸盐向上覆水的释放，释放速率分别为 20.86±0.82 mg NH4
+
-N m

-2 
d

-1
and 

3.66±0.12 mg o-P m
-2 

d
-1，均为对照组的 2.7 倍，差异达显著水平（p<0.05）。与对照组相比，羽

摇蚊处理组上覆水硝态氮和亚硝态氮的浓度随时间大幅度降低，交换速率分别为 4.25±1.52 mg 

NO3
-
-N m

-2 
d

-1
 and 3.05±0.15 mg NO2

-
-N m

-2 
d

-1，差异达显著水平（p<0.05）。 这一期间，羽摇蚊

处理组溶解态无机氮（NO3
-
 + NO2

-
 +NH4

+）和磷（SRP）的释放量分别为 176.75±4.31 mg/m
2
 和 

18.85±1.85 mg/m
2， 分别是对照组的 1.5 倍 和 1.8 倍， 差异达显著水平(p<0.05)。释放的无机

氮以氨态氮释放为主，占 79%。后期（10-22 天），羽摇蚊处理组上覆水中各形态氮与磷含量与

前期呈相反的变化趋势，即氨态氮和正磷酸盐浓度随时间大幅度降低趋势，交换速率分别为

11.09±1.05 mg NH4
+
-N m

-2 
d

-1 和 1.39±0.3 mg o-P m
-2 

d
-1，分别为对照组的 5.2 倍和 4 倍，差异达

显著水平（p<0.05）。而硝态氮和亚硝态氮浓度随时间呈上升趋势，释放速率分别为 2.61±0.43 mg 

NO3
-
-N m

-2 
d

-1
 和 2.87±0.44 mg NO2

-
-N m

-2 
d

-1，与对照差异显著（p<0.05）。这一期间，羽摇蚊处

理组溶解态无机氮（NO3
-
 + NO2

-
 +NH4

+）的释放量为 163.32±10.21 mg/m
2，为对照组的 1.6 倍，

差异达显著水平（p<0.05），氨态氮和硝态氮释放量相当，分别占 51% 和 42%。正磷酸盐的释

放量降低至 8.7±0.15 mg/m
2，显著低于对照组（p<0.05）。此外，羽摇蚊的生物扰动促进了颗粒

态氮与磷的释放，释放量分别为 48.27±8.26 mg/m
2 和 6.12±0.81mg/m

2， 分别是对照组的 9.9 倍

和 2.4 倍， 差异达显著水平(p<0.05)（图 11-20、表 11-4、表 11-5）。  

羽摇蚊的筑穴等行为对沉积物界面氮、磷循环的生物效应具阶段性，培养前期（4-10 天），

幼虫的扰动增强了铵和正磷酸盐的大量释放，其主要原因可能是羽摇蚊的潜穴爬行等活动显著

促进了沉积物的耗氧代谢（图 11-19），产生的有机质剧烈矿化作用，导致铵和正磷酸盐呈脉冲

式释放。另据相关报道（Pelegri 1996; Matisoff 1985; Lewandowski and Hupfer 2005）推测，磷酸

盐的释放还可能与沉积物中铁磷的解吸附有关，试验采用的沉积物中铁结合态磷是磷的主要存

在形态（53%），沉积物的剧烈耗氧降低了氧化还原电位，从而促进铁结合态磷的解吸附与释放。

此外，幼虫的生理代谢亦加速了沉积物中营养盐的迁移转化和释放。 

矿化和形态转换均为氮循环的主要过程，其中影响氮形态转换的 2 个重要微生物过程包括

硝化作用和反硝化作用（Mayer 1995; Svenson 1998）。在通气良好的条件下，铵(或氨)被硝化细



菌作用而氧化成硝酸盐的过程叫做硝化作用。硝酸根在缺氧条件下被反硝化细菌作用而还原成

一氧化二氮或氮气的反应叫做反硝化作用。在培养前期，伴随沉积物中大量 NH4
+向水体的释放，

NO3
-的吸收通量显著升高，以上覆水 NO2

-含量降低为据，可作推测，幼虫的引灌作用促进上覆

水电子受体，如：O2，硝酸盐向底泥厌氧层的迁移扩散，以及硝化作用-反硝化作用的耦合，是

上覆水 NO3
-含量显著降低的主要因素，已有研究表明，底栖动物的扰动和引灌作用可促进 NO3

-

的迁移转化和反硝化作用（Stief 2002; Pelegri 1996）。 

 

图 11-20 生物扰动引起的营养释放量随时间的变化趋势 

 

与前期相比，培养后期（10-22 天），上覆水中各营养盐含量呈相反的变化趋势（图 11-20），即

NH4
+，PO4

-含量显著降低，NO3
-，NO2

-含量显著升高，究其原因在于：一方面，后期，由于幼

虫接近羽化期（15％的摇蚊幼虫开始羽化），随着幼虫生命活动的减弱，沉积物的矿化分解作用

亦减弱，营养盐（NH4
+，PO4

-）的释放强度明显减弱。另一方面由于幼虫的扰动作用，沉积物

颗粒的再悬浮和水柱中营养盐的累积，增强了上覆水中微生物的代谢活动，特别是水柱中高浓

度的 NH4
+促进了硝化细菌的硝化作用（以上覆水 NO2

-的累积为证），即 NH4
+向 NO3

-的转换，是

上覆水 NH4
+含量降低，NO3

-含量升高的重要因素。有研究表明，底栖动物生活的巢穴和爬行的

管道等构造具较强的硝化作用潜力，原因在于这些构造中有充足的 NH4
+和 O2 来源（Mayer 



1995）。总之，羽摇蚊的扰动作用不仅显著促进了溶解态无机氮的释放，而且促进了氮形态的转

换，改变了水柱中氮形态的组成。PO4
-释放量的显著降低，可能与底泥的吸附以及幼虫的同化转

移等作用有关(Gallepp 1979; Matisoff 1985)。Lewandowski 和 Hupfer （2005）、Andersen 和 

Jensen （1991）等的研究结果亦表明羽摇蚊的生物引灌作用增加了沉积物的通透性和复氧作用，

从而促进了沉积物中铁磷的吸附。因此，对于底质富含铁结合态磷的富营养化湖泊而言，摇蚊

幼虫的扰动及其对沉积物的复氧作用，可促进沉积物铁结合态磷的吸附，抑制磷的释放，减缓

富营养化进程，因而具有重要的生态学意义。  

长足摇蚊对沉积物-水界面氮、磷交换的影响：与羽摇蚊不同，长足摇蚊处理组上覆水氮与

磷浓度随时间变化的趋势与对照组基本一致，仅在第 10 天至第 16 天对底泥氮与磷的释放产生

显著影响。其间，上覆水氨态氮浓度随时间呈降低趋势，交换速率为 3.75±0.27mg NH4
+
-N m

-2
 d

-1，

为对照值的 10 倍，差异达显著水平（p<0.05）。而硝态氮与 SRP 的浓度随时间上升，释放速率

分别为 3.58±0.46 mg NO3
-
-N m

-2
 d

-1
 and 0.91±0.07 mg o-P m

-2
 d

-1，分别是对照组的 2.6 和 6 倍，

差异达显著水平（p<0.05）。试验结束时，长足摇蚊处理组溶解态无机氮（NO3
-
 + NO2

- 
+NH4

+）

的释放量为 94.6±6.0 mg/m
2，与对照组差异不显著（p>0.05），且以硝态氮的释放为主，占无机

氮的 82%。溶解态无机磷的释放量为 15.58±0.22 mg/m
2，是对照组的 1.4 倍，差异达显著水平

（p<0.05）。此外，长足摇蚊的生物扰动促进了颗粒态氮、磷的释放，释放量分别为 13.31±0.59 

mg/m
2
 和 4.7±0.35 mg/m

2，分别是对照组的 2.7 倍和 1.9 倍，差异达显著水平(p<0.05) （表 11-4、

表 11-5）。 

 

 

表 11-4   不同培养阶段生物扰动对溶解态无机氮、磷交换速率（mg﹒m
-2﹒d

-1）的影响 

 
Day4-10 Day10-22 Day10-16 

Ch.plumosus 对照 Ch.plumosus 对照 T.chinensis 对照 

NH4
+
-N 20.86±0.82 a 7.72±1.82 b -11.09±1.05 a -2.12±0.13 b -3.75±0.27 a -0.36±0.10 b 

NO3
-
-N -4.25±1.52 a 3.66±1.32 b 2.61±0.43 a -1.26±0.16 b 3.58±0.46 a 1.39±0.36 b 

NO2
-
-N -3.05±0.15 a -1.40±0.29 b 2.87±0.44 b -3.32±0.56 a -1.36±0.16 b -3.32±0.56 a 

SRP 3.66±0.12 a 1.34±0.06 b -1.39±0.30 a 0.32±0.03 b 0.91±0.07 a 0.15±0.03 b 

 

表 11-5  第 10 天和 22 天生物扰动对氮与磷释放量的影响 

 
Day10 Day22 

Ch.plumosus 对照 Ch.plumosus T.chinensis 对照 

NH4
+
-N 140.05±3.71a 56.44±12.82 b 79.72±12.66 a 13.73±2.62 c 30.98±6.56 b  

NO3
-
-N 33.31±6.22 b 55.65±2.20 a 64.58±5.99 ab  77.23±2.52 a 49.66±5.16 bc 

NO2
-
-N 3.65±1.26 b 12.22±3.81 a 8.83±0.63 a 3.65±0.64 b 0 c 

DIN 177.01±4.31 a 124.31±10.66 b 153.13±10.21 a 94.61±6.04 b 80.64±6.23 bc 



PN 31.82±0.36 a 4.10±0.06 b 48.27±8.26 a 13.31±0.59 b 4.88±0.48 c 

SRP 18.85±1.85 a 10.19±0.32 b 8.70±0.15 c  15.58±0.22 a 10.79±0.07 b 

PP 7.17±1.03 a 0.52±0.06 b 6.12±0.81 a 4.70±0.35 b 2.53±0.22 c 

NH4
+
-N/DIN 0.79±0.04 a 0.46±0.03 b 0.52±0.05 a 0.15±0.02 c 0.38±0.04 b 

NO3
-
-N/DIN 0.19±0.02 b 0.45±0.05 a 0.42±0.05 c 0.82±0.05 a 0.62±0.05 b 

 

与羽摇蚊相比，长足摇蚊个体小，限于表层 2cm 深处活动，活动能力弱，对沉积物初级结

构的再造和通气作用较弱，对溶解态无机氮释放的生物效应不显著。但促进了氮形态的转换，

改变了上覆水溶解态无机氮的形态组成。据文献报道，摇蚊幼虫的扰动及其对沉积物的复氧作

用，通常为硝化细菌提供了充足的 O2 和 NH4
+的来源，从而促进了硝化－反硝化作用的耦合

（Svenson 1998; Gilbert 1998）。据观察，长足摇蚊处理组的底泥表层形成了浅灰色或浅白色的氧

化层，沉积物表层的氧化条件促进了 NH4
+发生硝化作用（以上覆水中 NO2

-的累积为证），导致

上覆水 NO3
-的积累。幼虫对营养盐的吸收、转化、降解和排泄等生理活动是促进 PO4

-释放的主

要途径(Fukuhara 1987; Gallepp 1979)。此外，幼虫的物理搅动亦可加速底泥代谢物向上覆水的扩

散（Hansen 1998）。  

2 种摇蚊幼虫对沉积物的搅动均导致了沉积物颗粒的再悬浮，增加了上覆水的浊度，促进了

还原性物质由厌氧层向有氧层的迁移转化，增强了上覆水的矿化代谢作用，从而加速了颗粒态

氮、磷的释放，而颗粒态氮、磷的释放被认为是沉积物氮、磷再生的重要过程(Jana and Sahu 1993; 

Cline et al. 1994)。   

总之，羽摇蚊和长足摇蚊是富营养化湖泊常见优势种。因生态习性的差异，它们对界面的

理化环境和氮、磷生物地球化学循环产生了明显不同的生物扰动效应：长足摇蚊主要促进了氮

形态的转换（即 NH4
+向 NO3

-的转化），其生理代谢作用加速了磷的释放。羽摇蚊极大地促进了

沉积物的耗氧代谢，导致营养盐（NH4
+
 、PO4

-）的脉冲式释放、氮形态的转换以及铁结合态磷

的吸附。因此，在富营养化湖泊中，摇蚊幼虫优势种类的大量繁殖对界面氮、磷的生物地球化

学循环过程产生的生态学效应不容忽视。 

第三节 沉积物-水界面磷释放的生物化学机制 

一、溶解过程 

当环境中磷营养盐不足时，微生物可合成分泌胞外碱性磷酸酶水解有机磷释放生物可利用

性磷（Feuillade and Dorioz 1992;Hill et al.2006）。碱性磷酸酶对有机磷的水解将加速沉积物磷释

放（Degobbis et al.1986），有机质沉降是导致沉积物碱性磷酸酶活性增强的重要原因（zhou et 

al.2002;Wilczek et al.2007）。 

   微生物在水体和沉积物磷营养物质的生物地球化学循环过程中具有至关重要的作用。作为水



生态系统中的重要类群，微生物是有机质的分解者，它们利用有机质的能力较强，同时还是重

要的生产者，它们有着多样的物质合成途径和能量储存途径，因此适应环境的能力较强。水体

中有机质主要来源于初级生产力，微生物将溶解态的有机质分解转化为生物可直接利用的营养

物质，营养物质释放到水体中供浮游生物利用，形成物质的循环。微生物驱动的磷释放是不可

逆的过程，实验证明，沉积物中微生物可以增加和释放SRP (soluble reactive phosphorus) (Gachter 

et al. 1988)，并将沉积物中有机态的磷转化和分解成无机态的磷，将不溶性的磷转化为可溶性的

磷，释放到水中的生物可利用性磷又可以重新被藻类吸收利用，微生物自身的生长也需要大量

的磷，因此微生物的生长与磷的释放有相互促进的作用(周纯 2010)。实验证明，冬季沉积物磷

的释放率没有明显的变化，而夏季样品则对温度十分敏感，每提高10℃磷释放率平均提高2倍，

这可能由于季节温度的变化不仅导致了沉积物物理化学性质的改变，而且导致了微生物数量、

活性、以及种类的变化 (Boers and Vanhese 1988)。 

微生物的呼吸耗氧是导致沉积物需氧量增加的重要原因。在浅水湖泊，大量的有机质未被

分解就沉降到底层。新沉降的有机质将促进微生物活性，加速氧气的消耗（Suplee and Cotner 

1996;Renaud et al. 2007）由有机质分解而导致的厌氧已被广泛的记录（Rabalais et al. 2002;Turner 

et al. 2008）。厌氧将直接导致铁结合态磷解吸附。当沉积物发生硫还原时，S
2-与 Fe

2+反应生成

FeS 沉淀，降低了铁结合态磷的含量,导致磷因铁含量不足而向水柱释放（Azzoni et al.2005）。    

二、水解过程 

磷常为水体初级生产力的关键限制性营养元素。当水中直接可利用的无机态磷浓度较低时，

浮游生物将产生胞外碱性磷酸酶，借以水解有机磷，从而补充磷营养。因此，浮游生物胞外磷

酸酶活性与溶解态反应性磷（SRP）通常表现出明显的负相关关系 (Cao et al. 2010)。也有研究

得到了不同的结论，即较高的磷酸酯酶活性导致磷的浓度升高 (Brown and Goulder 1996；Hoppe 

2002; He et al. 2009)。水中主要生产者藻类产生的胞外磷酸酶活性明显受控于磷的状态，从冬季

到下一年春季，法国海岸等温水表层无机态正磷酸盐浓度逐渐降至不可检测的水平，溶解有机

磷浓度始终较高，而总胞外磷酸酶活性则逐渐升高，其主要贡献者为特定的藻类和细菌。原位

实验证实，无机态磷浓度对胞外磷酸酶活性有调控作用 (Labry et al. 2005)。培养实验证明硅藻 

(Ruiz et al. 1997)、蓝藻 (Stihl et al. 2001) 与绿藻 (Du Plessis and Kruskopf 2004) 的某些种类能对

较高和较低的无机态磷浓度发生敏感的响应，故藻类（大颗粒）胞外磷酸酶活性可用作指示水

体缺磷状态的参数 (Rose and Axler 1998; Young et al. 2010)。另一方面，细菌胞外磷酸酶与生物

可利用性磷浓度的关系较为复杂，在缺磷状态下培养时，从西班牙湖泊分离的3种光合硫细菌菌

株的碱性磷酸酶活性显著增加 (Baneras et al. 1999)。英国河流附石生物胞外磷酸酶活性的增加，

伴随可合成此酶的细菌数量的增加，而酶活性并不受其反应产物无机磷的抑制 (Chappell and 

Goulder 1994)。美国科里亚科流域海水并非处于缺磷状态，而在悬浮和沉积颗粒附着细菌的诸多



水解酶中，碱性磷酸酶始终保持最高的活性，该水域的微生物集群似乎已适应于对于有机多聚

物中磷酸单酯的不断分解 (Taylor et al. 2009)。太平洋深水层叶绿素含量最高，叶绿素浓度与碱

性磷酸酶活性均取最大值，而营养元素浓度和 SRP 与溶解无机氮浓度的比例亦高，浮游细菌依

赖于水解溶解有机碳和溶解有机磷来满足其碳需求 (Hoch and Bronk 2007)。加利福利亚海湾和

悬浮颗粒上的细菌是胞外碱性磷酸酶的主要生产者，其主要功能为分解有机质以满足碳的需求，

而非补偿磷营养 (Nicholson et al. 2006)。简言之，生物可利用性磷浓度对浮游细菌胞外碱性磷酸

酶活性的直接调节作用仍有待深入阐明；此外，浮游细菌将以自由生活与附着状态存在，二者

的代谢活动和胞外磷酸酶活性均有显著差异，德国易北河的自由生活菌在水柱总体微生物代谢

中占优势，而附着菌的胞外酶活性极高 (约为总胞外酶活性的15-58%) (Wilczek et al. 2007)。水

库中细菌对于有机颗粒的附着可促进其磷酸酶活性 (Mhamdi et al. 2007)。另一方面，以海水不

同有机碎屑为基质的研究结果表明，分别从基质和海水中分离的附着细菌和自由生活菌在胞外

水解酶系特征方面并无显著的差异 (Martinez et al. 1996)。再者，海水中附着细菌的胞外磷酸酶

活性相对较低 (Jean et al. 2003)。湖泊有机聚合体细菌的生长速率和产量低于自由生活菌的相应

值，而在附着过程的不同阶段，细菌群落的分类学属性将发生明显的改变 (Grossart and Simon 

1998)。束毛藻属浮游植物所附着的细菌在数量上远低于自由生活菌 (Nausch 1996)。总之，自由

生活菌和附着菌胞外磷酸酶活性的异同及其细菌种类的关系仍不甚明晰，利用模拟实验可大体

区分不同解有机磷菌株对水华蓝藻干物质富集的响应，从而进一步阐明缺磷状态对浮游细菌胞

外磷酸酶的调节作用，同时深入了解细菌种类本身对胞外酶活性分布的贡献，并据此初步描述

蓝藻水华衰亡阶段浮游植物与浮游细菌之间的生态关系。 

模拟实验的研究对象为采自太湖沉积物并经纯化的三株解有机磷细菌（Stenotrophomonas 

sp.(Ssp)、Pseudomonas sp.(Psp)与 Bacillus cereus (BC) ）和东湖的混合解有机磷菌株（Mix）模

拟实验期间，对照组溶解有机磷（DOP）和溶解反应性磷（SRP）浓度以及碱性磷酸酶活性（APA）

均无显著变化，此外，解有机磷细菌数量亦不可检测，故可作为研究解有机磷细菌独特作用的

有效参考标准。DOP 浓度与 APA 相对较低，而 SRP 浓度始终维持较高水平（图 11-21）。 
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图11-21   对照组SRP和DOP及碱性磷酸酶活性（APA）变化 

 

各组解有机磷细菌数量均表现出先升后降的趋势，高峰期（5-17 天）细菌数量的大小顺序

为 Psp、Ssp 和 BC，而 Mix 组的细菌数量始终最低，4 组间差异显著（P<0.05）（图 11-22）。 
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图11-22    不同处理中解有机磷细菌的对数值 (cells mL-1) 

 

各组的 SRP 浓度表现出先降后升的趋势，实验初期降幅较大，至第五天达最低值，随后缓

升，从第 20 天开始增幅较大。各处理间 SRP 浓度差异显著（P<0.05），Mix 组始终处于最低水

平（图 11-23）。BC 组最高，Mix 组最低（表 11-6）。实验过程中，各组 DOP 浓度逐渐上升，从

第 7 天开始，DOP 浓度上升的幅度明显增大（图 11-24），各处理间 DOP 浓度差异显著（P<0.05），

Mix 组始终处于最低水平。 
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图 11-23   不同处理下有机磷降解过程 SRP 的变化 

Mix: 东湖混合菌群；Ssp: Stenotrophomonas sp.；Psp: Pseudomonas sp.；BC: Bacillus cereus 

 

表 11-6  四种处理的累计溶解态反应性磷（SRP）和溶解态有机磷（DOP）的差别 （mg L
-1（×10

-2）） 

菌株 溶解态反应性磷（SRP） 溶解态有机磷（DOP） 

Mix 45.9144±4.7609b 21.71396±5.4997b 

Ssp 76.07184±4.6525ab 61.48596±5.8248ab 

Psp 74.0486±4.9707ab 57.1928±6.3035b 

BC 113.8868±3.1231a 80.3833±6.5641ab 

Mix: 东湖混合菌群；Ssp: Stenotrophomonas sp.；Psp: Pseudomonas sp.；BC: Bacillus cereus。平均数后上标

不同表示差异显著（P<0.05）。 
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图 11-24    不同处理有机磷降解过程中溶解态有机磷（DOP）的时间变化 

Mix: 东湖混合菌群；Ssp: Stenotrophomonas sp.；Psp: Pseudomonas sp.；BC: Bacillus cereus 

 

各组 APA 亦显先升后降得趋势，实验初期（1-5 天）变幅相对较小，中期（5-17 天）显著

上升并达最大值，此后逐渐下降，且于实验末期（第 33 天）接近初始值（图 11-26）。APA 在不

同粒径中的分布模式如图 11-26 所示，大颗粒（>3.0um）APA 所占的比例相对最高（35.01-40.4%），

细菌自身大小颗粒（0.22-3.0um）所表现的 APA 次之（26.3-42.9%），且不同处理间差异显著

（P<0.05），溶解态 APA （<0.22um）所占的比例最低。APAT ，APA0.22-3.0 和 APA>3.0 均为

Ssp 组最大，APA<0.22 为 BC 组最大（表 11-7）。 
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图 11-25 四种处理有机磷降解过程中碱性磷酸酶（APA）的时间变化 

Mix: 东湖混合菌群；Ssp: Stenotrophomonas sp.；Psp: Pseudomonas sp.；BC: Bacillus cereus 
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图 11-26   四种处理有机磷降解过程中碱性磷酸酶 (APA)、大颗粒态碱性磷酸酶 (APA>3.0 ) 、小颗粒态碱性

磷酸酶 (APA0.22-3.0 )、溶解态碱性磷酸酶 (APA<0.22 )的时间变化 

Mix: 东湖混合菌群；Ssp: Stenotrophomonas sp.；Psp: Pseudomonas sp.；BC: Bacillus cereus 

 

表 11-7  四种处理的累计碱性磷酸酶活性分级（mol L-1 min-1）以及百分比 

菌株 APA>3.0  APA0.22-3.0  APA<0.22  

Mix 5618.341±468.323ab 

40.4% 

4831.566±295.708b 

34.8% 

3455.696±230.766b 

24.8% 

Ssp 7388.584±379.232a 

35.2% 

9038.543±330.263a 

42.9% 

4630.928±420.347b 

21.9% 



Psp 5838.204±469.097ab 

35.6% 

4811.354±439.512b 

29.3% 

5761.794±388.664ab 

35.1% 

BC 6818.221±386.221a 

38.2% 

4702.409±375.644b 

26.3% 

6308.987±400.302a 

35.5% 

Mix: 东湖混合菌群；Ssp: Stenotrophomonas sp.；Psp: Pseudomonas sp.；BC: Bacillus cereus。平均数后上标

不同表示差异显著（P<0.05）。 

 

总 APA 与解有机磷细菌数量极显著正相关（P<0.01）（图 11-27），而与 SRP 浓度极显著负

相关（P<0.01）（图 11-28）。 
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图11-27  总APA与解有机磷细菌数量的关系 
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图11-28  总APA与SRP的关系 

每组各变量之间的相关性分析结果如表 11-8所示，4 组中每组的APA与解有机磷细菌数量

均显著正相关。 

表 11-8  四种处理磷变化相关各变量之间相关性 

菌株 变量 APAT SRP DOP Log OPB APA0.22-3.0  APA>3.0  

Mix APA<0.22  0.762** -0.303 0.394 0.307 0.442 0.484 

 APAT  -0.394 0.354 0.698* 0.794** 0.858** 

 SRP   -0.491 -0.532 -0.277 -0.345 

 DOP    -0.109 -0.044 0.474 

 Log OPB     0.761** 0.594* 

 APA0.22-3.0       0.502 

        

Ssp  APAT SRP DOP Log OPB APA0.22-3.0  APA>3.0  

 APA<0.22  0.924** -0.551 -0.275 0.782** 0.849** 0.857** 



 APAT  -0.514 -0.406 0.908** 0.973** 0.963** 

 SRP   -0.256 -0.394 -0.371 -0.615* 

 DOP    -0.614* -0.450 -0.384 

 Log OPB     0.890** 0.902** 

 APA0.22-3.0       0.898** 

        

Psp  APAT SRP DOP Log OPB APA0.22-3.0  APA>3.0  

 APA<0.22  0.936** -0.467 -0.092 0.868** 0.701* 0.833** 

 APAT  -0.505 -0.041 0.937** 0.854** 0.948** 

 SRP   -0.227 -0.571 -0.513 -0.433 

 DOP    -0.227 0.054 -0.044 

 Log OPB     0.795** 0.901** 

 APA0.22-3.0       0.733** 

        

BC  APAT SRP DOP Log OPB APA0.22-3.0  APA>3.0  

 APA<0.22  0.916** -0.555 -0.042 0.866** 0.805** 0.508* 

 APAT  -0.676* 0.087 0.899** 0.896** 0.829** 

 SRP   0.070 -0.780** -0.700* -0.564 

 DOP    -0.074 -0.031 0.301 

 Log OPB     0.808** 0.693* 

 APA0.22-3.0       0.611* 

*P<0.05, **P<0.01 

 

以已选定菌株为对象，且在模拟实验的基础上，胞外碱性磷酸酶活性与解有机磷细菌数量

显著正相关，而与 SRP 浓度显著负相关，其生态学含义为在缺磷条件下解有机磷细菌将产生胞

外碱性磷酸酶，分解有机磷，进而满足自身生长的需要 (Sebastian and Ammerman 2009)，这种

关系符合经典的“抑制-解抑制”机制 (Juma and Tabatabai 1978; Nahas et al. 1982; Huang and Hong 

1999)。浮游细菌胞外碱性磷酸酶活性与生物可利用磷性浓度之间的显著负相关关系亦可见诸湖

泊、河流、水库、池塘和海洋 (Barik et al. 2001; Giraudet et al. 1999; Hadas and Pinkas 1997; Huang 

and Hong 1999; Tanaka et al. 2006)。此外，选定菌株与东湖混合菌群均能以同样的方式响应磷的

缺乏但且其灵敏程度明显有别各异。这说明磷的生物可利用性对于解有机磷细菌的胞外碱性磷

酸酶活性的调节作用因菌而异，从而进一步证明了“抑制-解抑制”机制所具有的一般性。关于碱

性磷酸酶分子生物学基础的研究结果表明在海洋细菌不同类群中，仅有限数量的碱性磷酸酶与

作为经典研究对象的大肠杆菌碱性磷酸酶相类似，而不同特征的酶则广泛分布于多样化的细菌

谱系，其中包括富有生态学意义的菌群，这些酶仅在磷饥饿的状态下得以诱导，其活性在某种

海洋模式细菌的碱性磷酸酶总活性中占有极高（90%）的比例，且在寡营养型性水域中更为丰富 

(Sebastian and Ammerman 2009)。 

在模拟实验中，仅较小颗粒（0.22-3.0um）表现的碱性磷酸酶活性显示出不同处理（菌株）

间的显著差异，故自由生活的解有机磷细菌更容易受磷状态的调节。从绝对活性及其在总活性



中所占的比例来看，各处理间大颗粒（>3.0um）APA并无显著差异。换言之，当赖以依存的有

机颗粒相同（均为蓝藻碎削）时，不同解有机磷细菌将给出类似的附着形态的解磷活性，其比

例亦趋于恒定，亚得里亚海北部初级生产力受磷营养限制，在磷富集的状态下，附着在有机碎

削集合体上的细菌同化的总碳量与对照值相当，相对于海水而言，颗粒有机碎削应处于更加平

衡的状态 (Zoppini et al. 2005)，此外，各处理间溶解态APA亦无显著差异，因此，细菌种类对其

胞外磷酸酶活性分布格局的贡献相对较小。而不同细菌解磷能力的差异将主要由自由生活菌来

体现，即各处理间较小颗粒（0.22-3.0um）APA具有明显的差异（表 11-8）。故自由生活的解

有机磷细菌更容易受磷状态的调节。在模拟实验涉及的菌株范围内太湖解有机磷细菌的胞外碱

性磷酸酶活性分布并未表现出明显的种类特异性即不同处理大颗粒（>3.0um）酶活性在总活性

中所占的比例相近（35.2%- 40.4%），因此，解有机磷细菌的存在状态（附着或行自由生活）可

能在更大程度上取决于有机颗粒的营养特性。 

湖泊中磷的过量输入将引起藻类的过渡繁盛，甚至导致水华的发生，浮游细菌则能通过合

成胞外碱性磷酸酶有效驱动水华过程中磷的循环，模拟实验可大致展示水华衰亡期磷循环的基

本历程。起初（1-5 天）细菌将迅速耗尽藻类衰亡时释放的大量直接生物可利用性磷。相应的原

位监测结果如下：法国海湾冬末水华之后，浮游植物的生长，受到磷的限制 (Labry et al. 2005)；

其次，在上述缺磷阶段（第 5 天开始）以附着或自由方式生活的解有机磷细菌将通过诱导作用

合成胞外碱性磷酸酶水解有机磷，进而一方面满足自身大量生长的需要，其数量可高达 6.2×10
8
 

cells mL
-1。同时，向水中补充可供藻类生长的无机态磷，具体表现为水中 SRP 浓度的逐渐升高，

相应的原位观察结果如下，池塘蓝藻水华之后，沉积藻类碎屑所附着的细菌胞外磷酸酶活性显

著升高，其米氏常数亦明显降低，由此表现出较高的水解有机磷的效率 (Song et al. 2009)；最后，

解有机磷细菌的数量将大幅度下降，水中无机态磷将因利用者的剧减和衰亡菌的释放而显著增

加，如此为后续浮游植物的繁盛提供丰富的磷营养，相应的原位监测结果如下，模拟实验后期

解有机磷细菌数量减少的原因可能是可利用性碳源的缺乏，富营养型的 Erken 湖夏季浮游植物

的高峰期之后，浮游细菌的生产力开始增加，其胞外水解酶的合成顺序依次为：碱性磷酸酶、

亮氨酸氨肽酶、β-葡糖苷酶 (Kisand and Pettersson 1998)，从分别介导磷、氮、碳循环的胞外水

解酶的发生顺序来看，水华后的浮游细菌生长可能先期缺磷，后期受限于小分子溶解态有机碳。

此外，在亚地里亚海的有机碎削集合中，分解有机氮的氨肽酶相对活性最高，碱性磷酸酶相对

活性次之，而分解有机碳的葡糖苷酶活性最低，由此导致多糖长期累积的趋势，在以大颗粒有

机絮状物为营养源的模拟实验中，小分子有机碳（葡萄糖）将成为浮游细菌生长的次级限制性

营养(Zoppini et al. 2005)。另一方面，水中无机态磷将因利用者的剧减和衰亡菌的释放而显著增

加，并为后续浮游植物的繁盛提供丰富的磷营养 (Jiang et al. 2007)。因此，浮游细菌将有效驱动

磷的再生，从而调控水华藻类的消长和演替。 

易降解有机磷是内源磷负荷的重要组成部分（Søndergaard et al.2003）。藻类水华消亡期大量

有机质的沉降分解直接导致了沉积物磷向水柱的释放（Burger et al. 2007）。微生物分泌胞外水解



酶是分解矿化有机质的第一步，也是微生物利用有机质的关键性限速步骤（Hoppe 1983; 

Cunningham and Wetzel 1989; Chróst 1992）。磷酸酶是一类催化有机磷化合物分解矿化的酶，广

泛分布于自然界中，在磷的生物地球化学循环中起重要作用。向沉积物提取液添加不同种类的

磷酸酶后水体溶解态无机磷浓度均上升，表明了磷酸酶在沉积物磷释放过程中的重要作用

（Feuillade and Dorioz 1992）。碱性磷酸酶是指在碱性 pH 条件下发挥最大酶促水解功能的磷酸

酶，其活性与沉积物磷释放密切相关（Degobbis et al. 1986）。用诱导剂提高沉积物胞外碱性磷酸

酶活性后，沉积物溶解态反应性磷的释放量明显增加；相反添加抑制剂后，沉积物溶解态有机

磷的释放量明显减少（陈芳等 2007）。因此，碱性磷酸酶在沉积物磷释放过程中具有重要作用。 

胞外碱性磷酸酶的诱导受双重机制的调控：（1）当外界环境中磷营养无法满足微生物自身

生长需要时，即处于磷限制时，微生物可以通过分泌胞外碱性磷酸酶水解有机磷来缓解自身营

养压力（Ihlenfeldt and Gibson 1975; Toda and Yabe 1979; Hill et al. 2006）。外源磷输入在一定程度

上将抑制沉积物胞外碱性磷酸酶活性（Penton and Newman 2007）；（2）有机质也是诱导微生物

分泌胞外碱性磷酸酶的重要因素（Fontaine et al. 2003）。在有机质含量较高的区域，沉积物胞外

碱性磷酸酶活性通常也较高（Zhou et al. 2001），酶的最大反应速率与沉积物有机磷含量亦显著

正相关（Zhou et al. 2008）。在时间尺度上，藻类消亡期沉积物胞外碱性磷酸酶活性通常较高

（Hadas and Pinkas 1997）。 

参与水解过程的胞外磷酸酶受它的作用底物和产物的诱导或抑制。 

1、有机质对碱性磷酸酶活性的诱导 

胞外碱性磷酸酶活性空间分布的异质性与湖泊营养状态密切相关，有机质含量与碱性磷酸

酶活性显著正相关(图 11-29)。在太湖污染较严重区域，沉积物胞外碱性磷酸酶活性相对较高，

酶活性与沉积物铁结合态磷和酸提取有机磷含量显著正相关（Zhou et al. 2008）。在垂直方向上，

沉积物胞外碱性磷酸酶活性一般在富含有机质的表层较高，且随深度的增加而递减（Sinke et 

al.1991）。时间尺度上，藻类水华消亡期沉积物胞外碱性磷酸酶活性通常较高（Hadas and Pinkas 

1997）。向沉积物添加有机质后，胞外碱性磷酸酶活性亦显著升高（de Caire et al. 2000; Tejada et 

al. 2006）。即使间隙水溶解态反应性磷浓度高达 2 mg L-1，向沉积物添加有机质（葡萄糖、酪蛋

白和藻粉）后，胞外碱性磷酸酶活性均有不同程度的上升，说明在非磷限制条件下有机质仍可

诱导沉积物微生物分泌胞外碱性磷酸酶。此外，沉积物胞外碱性磷酸酶活性与间隙水溶解态反

应性磷浓度显著正相关，磷酸酶活性并没有在间隙水溶解态反应性磷浓度较低的巢湖表现出较

高的活性（图 11-30）。因此有机质而非缺磷是诱导沉积物微生物分泌胞外碱性磷酸酶的主要原

因。 

不同类型碳源对胞外酶的诱导效果存在显著差异（Boschker and Cappenberg 1998）。颗粒有

机质较溶解态有机质更易诱导出较高的胞外酶活性（Boetius and Lochte 1994; Allison and 

Vitousek 2005）。无论是沉积物还是水体，颗粒态碱性磷酸酶都是胞外碱性磷酸酶的主要组成部

分，溶解态碱性磷酸酶所占的比例很小（Newman and Reddy 1992）。 向沉积物添加酪蛋白和藻



粉后，胞外碱性磷酸酶活性增幅亦明显高于加葡萄糖处理组的相应值（图 11-31）。溶解有机质

中含有大量的低分子有机物，微生物无需分泌胞外酶即可利用，这可能是导致颗粒有机物更有

利于诱导胞外酶活性的原因。微生物分解利用颗粒有机质需要细菌定植在颗粒物表面以便胞外

酶结合在颗粒物表面发挥水解功效（Hoppe 1983;Martinez and Azam 1993），只有当微生物周围出

现新鲜颗粒有机物时胞外酶合成才被诱导（Karner and Herndl 1992）。值得注意的是，尽管月湖

表层沉积物胞外碱性磷酸酶最大反应速率没有显著差异，但各点的米氏常数值却差异显著。米

氏常数是酶的特征参数之一，只与酶的性质有关，而与酶的浓度无关。米氏常数值的差异表明

各点酶的组成并不一样。沉积物胞外碱性磷酸酶存在同工酶（Scholz and Marxsen 1996）。有机

质性质的差异可能是导致同工酶分布各异的原因。富集的有机质降低了东湖沉积物间隙水碱性

磷酸酶米氏常数值，升高了最大反应速率值（Zhou et al. 2002）。据此可推断：有机质富集不仅

提高了沉积物碱性磷酸酶活性，同时增强了酶与底物的亲和力，从而增加了有机磷水解释放的

风险。  

 

图 11-29 沉积物有机质含量（OM）与胞外酶活性（APA）的关系 

 

图 11-30 沉积物胞外酶碱性磷酸酶活性（APA）与间隙水溶解态反应性磷（SRP）浓度的关系 



2、磷对碱性磷酸酶活性的抑制 

作为有机磷酶促水解的产物，无机磷浓度与胞外磷酸酶活性的关系一直是研究的热点。依

据经典的诱导抑制理论，酶的产物超过一定的浓度后会抑制酶的活性。在添加相同碳源的条件

下，虽然低磷组和高磷组胞外碱性磷酸酶活性都有不同程度的上升，但高磷组最大酶活性低于

低磷组相应值（图 11-31），即无机磷浓度的升高在一定程度上抑制了胞外碱性磷酸酶的合成和

分泌。虽然无机磷对胞外碱性磷酸酶活性的抑制作用在土壤中已有记录（Olander and Vitousek 

2000; Wright and Reddy 2001） ，但也有研究发现酶解产物对胞外酶活性没有显著的影响（Sirova 

et al. 2006）。水解产物添加剂量的不同可能是导致实验结果差异的重要原因。湖泊调查结果显示

沉积物胞外碱性磷酸酶活性与间隙水溶解态反应性磷浓度显著正相关（图），酶活性并没有随着

磷浓度的升高而降低，这可能是因为：（1）无机磷浓度还未达到限制胞外磷酸酶活性的水平，（2）

有机质的富集抵消了无机磷的抑制效应。在间隙水溶解态反应磷浓度较高的湖泊或湖区，沉积

物有机质含量也相对较高（图 11-31）。在高磷条件下，虽然胞外磷酸酶的合成和分泌受到抑制，

但磷酸酶活性仍高于对照组，说明在高磷条件下有机质仍能诱导胞外碱性磷酸酶的合成。值得

注意的是，尽管高磷浓度对沉积物胞外碱性磷酸酶的合成有抑制作用，但两对照组（均未添加

有机质）间碱性磷酸酶活性并没有显著差异。高磷浓度似乎对沉积物中现存的胞外碱性磷酸酶

的抑制作用并不明显。 

 

 

图 11-31 模拟实验中碱性磷酸酶活性（APA）增加率的变化 



三、生物碎屑促进过程 

沉降到沉积物表面的死亡藻类成为生物碎屑，也是沉积物有机质的重要来源。生物碎屑被

微生物及底栖生物分解利用对沉积物水界面的营养盐循环产生影响。为了弄清生物碎屑和底栖

生物对营养盐释放的作用及作用机制而进行了室内模拟研究。五个处理分别为：对照组 R；加

藻充氧组 AB；加藻加虫充氧组 ABC；加藻静置组 A；加藻加虫静置组 AC。 

 实验几天后，加虫组上覆水变浑浊，而其他处理组的上覆水一直很清澈。在实验期间，加藻

加虫静置组的摇蚊幼虫一直没有羽化。在实验前三天，加藻加虫充氧组也没有发现摇蚊幼虫羽

化，随后每天都有少数摇蚊幼虫羽化，在实验后第七至第十天摇蚊幼虫羽化数量最高，随后羽

化数量逐渐减少。 

（一） 溶解态营养物质 

藻类碎屑的加入明显促进沉积物 SRP、DTP 和 NH4
+的释放（图 11-32～图 11-34）,而通气

可显著抑制释放效应。藻类碎屑被微生物分解，增加沉积物需氧量（SOD）（Hansen et al 1998）。

对照组 DO 一直稳定在 6.5 mg L
-1 左右，静置组溶氧迅速下降，加入摇蚊幼虫组的 DO 下降更明

显（图 11-32）。当沉积物处于低氧甚至厌氧状态时，沉积物中 Fe
3+被还原成 Fe

2+，被 Fe
3+吸附

的 SRP 也释放到水体。加藻充氧组因氧气充足，上覆水中 SRP 浓度很低。 

氮以多种形态存在，NH4
+是有机氮降解后的第一产物，NH4

+经硝作用以 NO3
-稳定地存在

于有氧环境。Beutel （2006）研究了不同营养水平的湖泊沉积物在不同氧气条件下的 NH4
+释放

情况。在有氧条件下，寡中营养水平沉积物中 NH4
+释放量是微不足道的，富营养水平沉积物中

NH4
+释放量亦很少。在厌氧条件下，寡中营养水平沉积物释放了大量的 NH4

+，在富营养水平沉

积物中此现象更加明显。厌氧促进 NH4
+释放的机制主要有两个（1）厌氧条件下硝化作用的抑

制（Rysgaard et al. 1994）（2）厌氧条件下沉积物微生物对 NH4
+的同化吸收被抑制（Hansen and 

Blackburn 1991），因为厌氧微生物的增长率比好氧微生物的增长率低，从而降低了 NH4
+的摄取

和循环（Moore et al. 1992）。 

当底栖生物羽摇蚊幼虫介入时进一步增加 SRP、DTP 和 NH4
+的释放（图 11-32～图 11-34）。

羽摇蚊幼虫呼吸耗氧，加藻加虫静置组 DO 显著降低。Jiang 等(2010)的模拟实验表明羽摇蚊幼

虫能显著增加 SOD，降低上覆水 DO。恶化的厌氧条件将促进沉积物释放更多的 SRP、DTP 和

NH4
+。很多研究者发现羽摇蚊幼虫能刺激沉积物 NH4

+释放（Wayne et al. 1983; Fukuhara and 

Sakamoto 1987），其机制主要是促进有机质降解，摇蚊幼虫的排泄及羽摇蚊幼虫的物理扰动可使

间隙水中的 SRP 和 NH4
+扩散到上覆水中。 

藻类碎屑与羽摇蚊幼虫共存时，通气不但没有抑制营养盐释放，在培养前期（前 10 天）反

而显著增加 SRP、DTP 和 NH4
+的释放（表 11-9）。通气有利于羽摇蚊幼虫的生长，从而增加磷

释放，在实验后期，羽摇蚊幼虫羽化。 

藻类碎屑加入后期使上覆水中 NO3
-增加，羽摇蚊幼虫加入则降低上覆水 NO3

-浓度（图 11-34）。



通气组 NO3
-浓度显著增加，从 NO2

- 
(图 11-34)和 NO3

-的变化可知充氧可以促进硝化作用。 
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图 11-32 不同培养时间上覆水中溶解氧（ＤＯ）浓度的变化（平均值±SE, n=3） 

 

表 11-9.１－１０天不同处理间溶解态营养释放速率(mg m-2 d-1)的比较（平均值± SE，n=3）不同字母代表

相关处理间具显著差异(p<0.05) 

 SRP DTP NH4
+
 NO2

-
 NO3

-
 DIN 

R 0.18±0 a 0.12±0.09 a 0.50±0.70 a 0±0 a 2.38±0.98 a 2.82±2.08 a 

AB 0.24±0.06 a 0.15±0.10 

ab 

52.44±12.35 b  9.42±2.24 b 11.18±2.93b 73.6±8.31 b 

ABC 0.82±0.12 b 1.31±0.22 c 148.33±8.30 c 25.11±7.17c 15.56±4.29b 189±6.42 c 

A 0.33±0.05 a 0.45±0.16 b 96.45±2.52 d  0±0 a -0.83±1.68a 95.61±3.21 d 

AC 0.62±0.14 c 0.91±0.21 d 135.01±16.77c 0±0 a -1.43±0.61a 133.57±16.17e 
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图 11-33 实验过程中上覆水不同形态磷的浓度（平均值±SE, n=3)。（a）溶解反应性磷(SRP), (b)总磷(TP), (c)溶

解态总磷(DTP), (d)颗粒态磷(PP) 

（二） 颗粒态营养物质 

   藻类碎屑加入增加上覆水 PP 浓度，通气可抑制 PP 释放，但是摇蚊幼虫加入后 PP 显著上升

（图 11-33d）。摇蚊幼虫和藻类碎屑共存时，通气可抑制一部分 PP 释放，说明摇蚊幼虫对沉积

物再悬浮的贡献不可忽视。摇蚊幼虫的生物扰动可以提高沉积物表面颗粒再悬浮，并将还原性

物质从厌氧层运输到有氧层（Krantzberg 1985）。颗粒再悬浮可导致水体浊度上升。Tarvainen 等

(2005)认为摇蚊幼虫对浊度的贡献比对氮磷循环的贡献更大。 
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(三)  DIN和 TP 

   藻类碎屑分解促进上覆水中 TP 和 DIN 释放，充氧可以抑制 TP 和 DIN 释放（图 11-33 和

图 11-34）。当摇蚊幼虫介入后，通气对 TP 无影响。通气对 DIN 影响明显，实验后期，厌氧组

DIN 显著高于充氧组 DIN。摇蚊幼虫对不同形态溶解态氮均有显著作用，但在实验后期对 DIN

的影响不显著。Graneli (1979)研究了摇蚊幼虫对三种不同营养水平沉积物营养盐释放的影响，

没加摇蚊幼虫前，厌氧条件下释放的 TP 高于有氧条件下释放的 TP，这种趋势在富营养湖泊更

加明显。加摇蚊幼虫后，富营养湖泊沉积物充氧处理 TP 迅速增加再下降，硬水湖泊（沉积物中

铁含量低，钙含量高）沉积物有氧处理加虫后 TP 一直超过厌氧处理中 TP。Graneli 认为摇蚊幼

虫在富营养湖泊作用较小，在铁含量高的沉积物中氧化还原状态占主要地位，而在含钙量高的

湖泊沉积物中底栖动物的作用将更加明显。 
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图 11-34 实验过程中，上覆水不同形态氮的浓度（平均值±SE, n=3)。（a）铵(NH4+), (b)亚硝酸盐(NO2-), (c) 硝

酸盐(NO3-), (d)溶解态无机氮(DIN) 

四、生物化学机制 

磷通常被认为是水生态系统的限制性营养元素，且在较大的时间和空间尺度上成为初级生

产力的最终限制性营养(Toggweiler, 1999; BenitezNelson, 2000)。初级生产者通常以正磷酸盐作为

其优先吸收的营养，而正磷酸盐在水体中的含量通常都很低，这样，初级生产者为了生长，必

然要采取其他途径来分解一些难溶解的或有机的磷营养从而得到正磷酸盐，这个过程称之为“磷

再生”，因此，在正磷酸盐缺乏的水生态系统中，磷的再生，尤其是沉积物中磷的再生，对藻类
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或微生物的生长起着至关重要的作用。  

沉积物是磷再生的重要载体，在沉积物中进行的磷再生途径呈多样化。第一条途径是无机

结合态磷的再生，例如，铁结合态磷中的三价铁可以在氧化还原条件下还原为二价铁，从而使

磷得以释放。在海洋大陆架沉积物中以及湖泊中已发现三价铁和磷循环之间的紧密联系(James et 

al., 1997)。而钙结合态磷也可在pH条件改变的时候释放正磷酸盐。 

第二条途径是无机磷细菌的溶解作用，无机磷酸盐的溶解作用主要包括如下几个方面：(1) 

微生物在代谢过程中分泌有机酸，如乳酸、羟基乙酸、草酸和柠檬酸等，其中草酸和柠檬酸的

活化能力很强。其活化机理是通过质子酸化、络合溶解等作用促进磷的释放；(2) 微生物通过呼

吸过程放出的二氧化碳可降低周围的pH 值，从而引起磷酸盐的溶解，(3) 某些细菌能释放H2S，

而H2S可与磷酸铁作用产生磷酸亚铁和可溶性正磷酸盐离子。在印度池塘中，无机磷细菌可在较

大程度上溶解无机结合态磷为正磷酸盐而释放到水体中，这是水体中正磷酸盐的一个重要的补

充途径(Jana, 2007)。分解无机磷的微生物主要包括：(1) 假单孢菌属的一些种（Pseudomonas sp.），

如草生假单孢菌（Pseudomonas herbicola）等；(2) 无色杆菌属的一些种（Achromobacter sp.）；

(3) 黄杆菌属的一些种（Flavobacterium）；(4) 氧化硫硫杆菌（Thiobacillusthiooxid ans）。 

第三条途径是有机磷细菌对有机磷的水解作用。该途径一直被认为是补充水体正磷酸盐的

最有持续性且有效的方式。微生物对有机磷的水解矿化作用主要是微生物在代谢过程中产生各

种酶类，如磷酸酶等使有机磷酸盐矿化(Ternan et al., 1998; Wu and Zhou, 2005)，成为浮游植物可

以吸收利用的可溶性磷。其作用方式是有机磷细菌分泌磷酸酶在细胞膜上或溶解态于体外，而

磷酸酶可以水解有机磷为正磷酸盐并释放到间隙水中，在合适的环境条件下释放到水柱中。分

解有机磷的微生物主要包括：(1) 芽孢杆菌属的一些种, 如巨大芽孢杆菌（Bacillusmega therium）、

蜡状芽孢杆菌（Bacillus cereus）等； (2) 变形菌属的一些种（Proteus sp.）；(3) 沙雷氏菌属的一

些种（Serra tiasp.）；(4) 根霉属的一些种（Rhizopus sp.）。另外，节杆菌属的一些种（Arthrobacter 

sp.），链霉菌属的一些种（Streptomyces sp.） 和曲霉属的一些种（Aspergillus sp.）既能分解无

机磷也能分解有机磷。已有研究表明，沉积物中的磷酸酶对水柱中磷的补充贡献很大，因此在

一定程度上可以加速藻类的生长与湖泊的富营养化程度(Zhou et al., 2008)。 

有机磷细菌与无机磷细菌可以统称为解磷细菌。夏学惠等（2002）研究发现，微生物在磷

的循环过程中起着十分重要的作用。乳酸菌对不溶性磷酸盐的分解是湖泊中可溶性磷浓度升高

的主要原因，聚磷细菌对磷的富集以及聚磷菌死亡后发生的有机磷的矿化作用，是湖泊中水合

磷酸盐矿物沉积的重要途径。海口东湖磷细菌的研究表明，至少有芽孢杆菌属在内的13个属的

不同菌株对磷化合物进行分解从而推动湖泊磷的循环，其中芽孢杆菌属、假单胞菌属和微球菌

属为优势菌属，假单胞菌属的解磷能力最强（王锐萍和陈玉翠，2001）。Yamamoto等（1991）发

现，解磷细菌与无机磷水平明显正相关。DeSouza等（2000）研究了印度半岛附近的解磷细菌群

落组成，发现大部分解磷细菌为芽孢杆菌属，营养的补给可以增加解磷细菌的生长速率和提高

解磷细菌的胞外磷酸酶活性，这些细菌对磷的再生有着重要的贡献。Ayyakkan和Chandramohan
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（1971）对海洋沉积物中磷酸酶和具有磷酸盐溶解能力的特异性细菌类群作了系统研究。与沙

质沉积物相比，粘质沉积物包含较多的溶磷细菌，并表现出较高的磷酸酶活性。各种沉积物中

的解磷细菌的数量与胞外酶的活性明显正相关，胞外酶活性可以调节沉积物中正磷酸盐的含量，

进而影响上覆水中磷的浓度。由此可见，解磷细菌在磷循环过程有着不可忽视的作用。虽然上

述三种途径是沉积物中磷再生的主要方式，然而，关于这三种途径的作用速率与时效以及三种

方式的协同作用及机制仍不明了，其作用的环境条件和影响因素仍需对此有针对性的探索。 

尽管如此，在富营养化湖泊中，氮磷营养在沉积物中的循环与流动已被证实是初级生产者

所需营养的重要来源(Forsberg, 1989)。而模型与模拟实验同样证实，沉积物中营养流动的减少对

减少水体中微囊藻的生物量非常有效，这主要是由于沉积物营养流动与微囊藻生长之间的重要

关联(Burger et al., 2008)。因此，研究富营养化湖泊磷再生各种途径的作用方式与权重分配以及

动力学特征对了解湖泊水华的发生与富营养化的加剧至关重要。  

于本章第一节述及的五里湖和梅梁湾湖区，2004年9月至2005年10月间采集水体样品盒沉积

物样分析，在4-10月间，五里湖区C点和梅梁湾湖区D点水体中叶绿素a含量明显增加，同时溶解

可反应性磷（SRP）浓度与沉积物中的铁结合态磷浓度均显示出较高的趋势，这可说明此阶段水

体中的SRP的增加主要应归于沉积物中铁结合态磷的释放（图11-36、图11-37）。在靠近Prince 

George的一个浅水湖泊内，释放到地层水中的总磷的速率与沉积物中铁结合态磷的浓度正相关

(Petticrew and Arocena, 2001)。因此，4月上述三个样点沉积物中的磷被释放到水柱中供藻类生长

繁殖，而叶绿素的浓度也有所体现（图11-36）。另外，在五里湖区的A点，钙结合态磷是沉积物

无机态磷的主要形式（图11-37），而通常这种形态的磷是由钙离子和磷的直接结合或沉淀，所以

通常认为钙结合态磷相对稳定，不易释放(Berga et al., 2004)。在废水稳定塘中，高pH条件下，

钙结合态磷极其不稳定，极易被分解并释放到间隙水中(Peng et al., 2007)。因此在实验中，样点

A中藻类的生长可能导致水体中pH的升高，进而促发沉积物中钙结合态磷的直接释放，从而再

次为藻类生长提供磷营养，这也是藻类过度生长繁殖的策略之一。 

 

图 11-35 太湖各样点叶绿素的季节变化 
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图 11-36 太湖各样点表层水与上覆水中溶解可反应性磷浓度的季节变化 

 

 

图 11-37 太湖各样点沉积物磷分级的季节变化 

 

无机磷细菌可有效溶解无机态磷化合物，最终可对底层生产力与湖泊整个生物地球化学循
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环过程产生重要影响(Das et al. ,2007)。无机磷细菌通过分泌有机酸，例如乳酸、柠檬酸等，这

些有机酸可作为螯合剂对难溶解的磷化合物中的磷离子进行移位，从而使磷得以释放(Michael et 

al., 1972; He and Zhu, 1988)。在太湖样点C和D中，2月份和4月份无机磷细菌数量较多（图11-38），

暗示在此阶段无机磷细菌对磷化合物的溶解作用应是水柱中SRP浓度富集的一个辅助手段。另

外，在点B和D中，6月发现明显较高的有机磷细菌数量（图11-39），而D点沉积物中的酸溶解有

机磷浓度亦高（图11-36），这说明有机磷细菌与酸溶解有机磷之间存在某种联系，或许可解释为

酸溶解有机磷浓度的增加为有机磷的生长提供底物，刺激有机磷细菌的大量繁殖。这样，有机

磷细菌产生的磷酸酶的水解作用是B和D点4月后磷释放增加和叶绿素急剧升高的重要原因。在

Arendsee湖中，最快速的磷释放驱动过程被认定为有机磷的矿化作用(Hupfer and Lewandowski, 

2005)。微生物群落的酶促水解对生态系统的磷循环过程起着十分重要的作用，而沉积物中有机

磷的微生物降解是沉积物磷释放的主要贡献者，且对水柱中的初级生产力产生重要影响(Song et 

al. ,2006)。4月之后有机磷细菌的增加可能是由于温度的升高刺激了微生物活性。 

 

图 11-38 太湖各样点沉积物中无机磷细菌的季节变化 

 

综上所述，在梅梁湾湖区的D点，有机磷细菌的水解与无机磷细菌的溶解之间的协同作用

共同引起沉积物磷释放的急剧增加，进而使正磷酸盐被释放到水体中，加速藻类的生长，最终

导致水柱中正磷酸盐浓度的减少和叶绿素的升高。通常认为，无机磷细菌可释放超过50 mg ml
-1

的正磷酸盐，而有机磷细菌则只产生2 mg mL
-1左右的正磷酸盐(Wu and Zhou, 2005)。因此，有机

磷细菌的水解作用方式是持续性的，这对B点叶绿素在6月份的升高起着关键作用，而在C点，虽

然较高的无机磷细菌数量，但没有有机磷细菌持续的水解产生正磷酸盐，藻类难以生长达到一

定的峰值。 

在水柱中，总碱性磷酸酶活性在季节与样点之间没有显示明显的差异（图 11-40），而有机

磷细菌与无机磷细菌的数量同样如此（图11-38,图11-39）。但值得注意的是，在4月份，碱性磷酸

酶活性和有机磷细菌显示出峰值，或高或低，但D点除外（D点碱性磷酸酶活性的峰值出现在6
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月份），暗示这两个参数之间存在偶联。另外，碱性磷酸酶和有机磷细菌的峰值与SRP和叶绿素

的峰值相对应。在意大利四个湖泊中，碱性磷酸酶活性与SRP浓度之间存在正相关关系，而碱性

磷酸酶活性与总磷，碱性磷酸酶活性与叶绿素同样存在正相关关系，说明碱性磷酸酶可作为湖

泊富营养化的有效的重要指标(Boavida, 1997)。因此，由藻类或更重要的是有机磷细菌产生的胞

外酶可以为藻类提供持续、稳定的磷营养供其生长繁殖。  

 

 

图 11-39 太湖各样点水柱与沉积物中有机磷细菌的季节变化 
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图 11-40 太湖各样点水柱中碱性磷酸酶活性的季节变化 

 

综上所述，太湖沉积物磷释放存在三种途径：铁结合态磷在氧化还原敏感时的解吸附作用，

无机磷细菌介导的难溶解磷化合物的溶解作用，有机磷细菌介导的磷酸酶水解作用。以太湖为

例，在样点B，C和D，4月份之前，铁结合态磷的水解作用是主要方式，2月到6月期间，在点C和

D，无机磷细菌的溶解作用同样发挥作用，4月份之后，在B和D点，有机磷细菌的水解作用是主

要的磷再生方式。在A点，钙结合态磷浓度较高、沉积物中较少的无机磷细菌和有机磷细菌都暗

示该点磷再生能力较弱，这也可从水柱中一直较低的SRP浓度中得以验证。因此，沉积物是磷再

生的重要来源。最后，可以得出磷再生三种途径的一般性结论：铁结合态磷的解吸附作用是藻

类复苏的重要推动力，有机磷细菌持续稳定的水解作用是藻类繁盛乃至水华的最主要贡献者，

而无机磷细菌的溶解作用更多的是辅助手段。 
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