
 

第六章 沉积物中有机质与生物及微环境关系 

    生物介导的反应通常在沉积物-水界面附近最激烈，这是因为在此处的有机质含量相对

较高，起调节作用的生物也有最大的丰度。作为生物生长的重要介质，有机质在沉积物微表

层的好氧层与近表层的缺氧和厌氧层均可产生。这种近表层反应非常容易与水底边界层过程

相互作用（Boudreau and Jørgensen, 2001）。另一方面，有机质的变化对沉积物微环境也有很

重要的响应关系，其中有很大一部分是由于生物因素造成的。 

第一节  沉积物有机质分解及其与微生物活性关系  

一、 有机质种类及可分解性  

（一）种类和组成 

    有机质构成了湖泊沉积物的重要部分，包括一切生物体极其分解或合成的各种产物。湖

泊沉积物中有机质参与了各种生物化学作用和地球化学作用过程。底栖动物和微生物的生存

主要依赖于湖泊中的有机质。 

沉积物中有机质的来源分为内源输入和外源输入两种。内源有机质主要是水体生产力本

身产生的动植物残体、浮游生物及微生物等的沉积而得，外源输入主要是通过外界水源补给

过程中携带进来的颗粒态和溶解态有机质（Jame et al., 2001）。 

根据有机质的分解性，将有机质分为难降解有机质和活性有机质。难降解有机质主要是

以腐殖质的形态存在。腐殖质并非单一的有机化合物，而是在组成、结构及性质上既有共性

又有差别的一系列有机化合物的混合物，包括腐殖酸、富里酸和胡敏素。 

活性有机质根据生化组成，可以分为三大类：碳水化合物、蛋白质和脂类。碳水化合物

包括简单的糖类(一种水溶性可反应的化合物，如单糖)和高分子量复杂的糖类(相对难溶且不

易反应的化合物，如纤维素、半纤维素、木质素等)。蛋白质是一种复杂的有机化合物，组

成蛋白质的基本单位是氨基酸，氨基酸通过脱水缩合形成肽链。脂类是由脂肪酸和醇作用生

成的酯及其衍生物，这是一类一般不溶于水而溶于乙醚、氯仿、苯等非极性有机溶剂的化合

物，主要包括油脂（甘油三脂）和类脂（磷脂、蜡、萜类、甾类）。 

受有机质来源、富营养化程度、人类活动等因素的影响，各湖泊沉积物有机质种类差异

较大。Fabiano 等（1995）发现利古里亚海沉积物活性有机质的量只占总有机碳的一小部分，



 

平均不超过 10%。Rodil 等（2008）研究西班牙西北海岸沉积物有机质组成时发现，活性有

机碳占总有机碳的 44%，其中蛋白质是活性有机质的主要成分，占活性有机碳的 58%。 

Marsala lagoon 沉积物中活性有机质主要成分是多糖（平均占 51.2%），其次是蛋白质（39%），

脂类占 9.8%。比较沉积有机质和悬浮有机质的空间分布，表明悬浮/沉积是影响有机质主要

成分组成和分布的一个主要影响因子。藻类和维管束植物覆盖是影响沉积物有机质数量和组

成的另一个主要影响因素。在无植物覆盖的泻湖北部沉积物中呈现较高的蛋白质含量，而在

有大量 Posidonia oceanica reef 覆盖的泻湖南部，多糖含量高于蛋白质。有机质质量与藻类

覆盖紧密联系，也与沉降浮游植物和微藻产生的初级生产力紧密联系（Pusceddu et al., 1999）。 

    沉积物中的有机质主要以腐殖质的形态存在，一般认为沉积物中的腐殖质含量约占有机

质总量的 70-80%，有的区域甚至达到 99%。腐殖质是一类深暗色、无定性、比较稳定的化

合物，它是有机质经微生物降解和酶促作用产生的一部分生物大分子重新合成而得。腐殖质

以外的 20-30％的有机质主要是由蛋白质类物质、多糖、脂肪酸和烷烃等组成（金相灿等，

2004）。 

利用酸和碱的分级提取方法，可对沉积物腐殖质进行更为细致的分析，其基本组分包括

腐殖酸（Humic Acids）、富里酸(Fulvic Acids)和胡敏素（Humin）等。三类腐殖质组分在结

构上具有相似性，而在分子量、元素组成和官能团含量上有所差异（Mclaren et al. 1967－

1971）。Maris 和 Elga(1997)提取了 Latvia 不同营养程度湖泊的腐殖酸和富里酸，测定了这些

腐殖质的元素和功能组成以及相关光谱团和分子量。研究表明腐殖质性质与其来源物质的性

质有关，低营养和寡营养湖泊腐殖质分子特征类似，具体表现为分子小而单一，羧基和羟基

数量较少（郭亚新, 2006）。富营养和中营养湖泊特征类似，腐殖质多为大分子且具多分散性，

含大量极性脂肪链和生色团。孟凡德等（2004）对长江中下游洞庭湖、鄱阳湖、巢湖、太湖、

月湖和玄武湖 6 个湖泊的沉积物进行了理化性质分析，认为长江中下游地区湖泊有机质总量

一般处于 1.5%左右，污染沉积物中有机质的含量可达一般沉积物的 1 倍左右，即达到 3%以

上。其中两个城市湖泊有机质的含量较高，武汉的月湖沉积物中有机质含量超过了 7%，南

京的玄武湖也达到了 4.04%-5.74%。腐殖酸含量在 0.5%以下，占总有机质的 3%-10% ，富

里酸含量普遍高于腐殖酸，占总有机质的 18%-28%，为腐殖酸的 2-3 倍。与土壤有机质一

样，胡敏素占主导，可达到 63%-74%。李振宇等（1999）运用丘林法和红外分析法分析了

西湖沉积物有机质的组成和来源，发现西湖沉积物中有机质以胡敏素含量为最高，占

59-71％，其他各组分的相对含量依次为腐殖酸(11-19％)、富里酸(8-15％）和脂类(3-12％），

所以杭州西湖属于中到高腐殖质湖泊，并且由于其沉积物腐殖酸具有典型的湖泊沉积物腐殖



 

酸的红外吸收带，结合 E4/E6 比率了解到西湖沉积物具有泥炭沼泽沉积特征，腐殖化程度较

高。我国东部的黑龙江、松花江、黄河、长江、钱塘江、闽江等 27 条河流悬浮沉积物中有

机质的含量及组成具有明显的地带性分布特征，南方、北方河流中有机质的含量高，中部河

流含量低，呈现“V”字型分布；腐殖酸含量则自北而南逐渐降低（金相灿等，1992），这反

映出水热条件对其分布的影响。 

（二） 有机质的分解 

    有机质在湖泊营养循环中起着重要的作用。当外源污染被截断后，沉积物有机质成为营

养盐的汇。沉积物有机质是水生生物的主要营养源，其变化包括矿化和腐殖化两个过程。前

者是有机质中易降解部分经微生物分解为 CO2、H2O、NH3和无机成分，即矿化过程；另一

部分生物大分子经微生物等再降解和合成，形成腐殖质，即腐殖化过程，这两个过程在沉积

物中周而复始同时存在（Schlesinger et al., 1990）。 

腐殖化形成过程还不十分清楚，但大体包括 2 个阶段: 

第一阶段：产生腐殖质分子的各个组成成分，如多元酚、氨基酸、多肽等有机物质； 

第二阶段：由多元酚和含氮化合物缩合成腐殖质单体分子，此缩合过程包括两步。首先

是多元酚在多酚氧化酶作用下氧化为醌，然后醌和含氮化合物（氨基酸）缩合，最后腐殖质

单体分子继续缩合成高级腐殖质分子。 

（三） 影响有机质分解的因素 

1.有机质的组成状况 

有机质的年龄。有机质的年龄可以用蛋白质/多糖来表示，因为蛋白质比多糖更容易被微

生物利用而成为难降解物质（Cividanes et al., 2002）。低蛋白质/多糖表示有机质年龄高，沉

积时间较长，有机质可分解性低；高蛋白质/多糖则有机质年龄低，有机质新鲜，有机质可

分解性高。 

有机质质量。有机质质量用活性有机碳占总有机碳的比例来表示。活性有机碳含量越高，

有机质可分解性越强。 

 碳氮比。C:N是影响有机质降解的一个重要因素。浮游植物C:N为6-7，而大型褐藻C:N

为17-68，海草C:N为17-70，红藻C:N为20，陆生植物落叶（红树林）C:N为100-300。当C:N

低于10时有机质易于矿化分解，而高于10时溶解氮的净固定发生。因此，在富营养化水体中，

大量低C:N的死亡浮游植物细胞沉降后迅速分解，消耗大量氧气，更多的营养物质释放到水

体中，加剧水体富营养化（Fenchel and Blackburn, 1979）。 

2. 外界条件 



 

温度。温度是影响微生物生长繁殖和酶活性的一个重要因素。在陆地淡水水体中，水温

多在0-35℃之间，常见的耐冷菌能够在 0℃左右良好生长、但适宜生长温度 >20℃；酶的最

适生长温度略高一些，30-35℃。因此在湖泊中有机质为微生物和酶的适宜分解温度为

20-35℃之间。 

溶解氧。有机质在有氧厌氧条件下的分解速率和分解效率一直是争论的焦点(Hartnett 

and Devol, 2003)。有人认为，氧气对沉积物有机碳保存影响较小，高初级生产力和沉降速率

更重要(Henrichs and Reeburgh, 1987; Calvert and Pedersen, 1992)。但是，许多实验研究似乎

将有氧/厌氧分解率归结为有机质的年龄和分解阶段。有些研究还发现，新鲜有机质的分解

率在有氧条件下不会大大超过厌氧条件下的有机质分解率，但是年龄较老的、难降解的或部

分已降解的有机质在有氧条件下的的分解率是厌氧条件下分解率的10倍(Kristensen et al., 

1995; Kristensen, 2000; Andersen, 1996; Hulthe et al., 1998)。将取自热那亚港口的沉积物和水

充氧后发现水体中葡糖苷酶活性显著增加，难降解碳水化合物含量明显下降。水体中碳水化

合物的潜在周转率从0.86 h降到0.06 h，葡糖苷酶的细胞特异性酶活性从3.8 nmol l
-1

 h
-1

 cell
-1

 

上升到 22.8 nmol l
-1

 h
-1

 cell
-1（Gallizia et al., 2004）。 

  二、微生物数量 

微生物在有机质的降解过程中起着重要的作用, 但有机质不仅对于微生物的活性有制

约效应，而且还是控制微生物的生物量的主要因素之一。Boetius 和 Damm 等（1998）认为，

有机质与微生物的多样性有关，且二者存在明显的正相关关系（魏中青等，2005）。  

     富营养化湖泊(如太湖)沉积物中，有机磷细菌数量显著高于无机磷细菌数量，并且呈

现出明显的空间异质性（图6-1），可能与营养水平浓度有密切关系。沉积物有机磷细菌在冬

季（12月、2月和3月）数量最少，春季（4月和5月）、夏季（7月）数量较多，与叶绿素 a 浓

度和着生藻的种类和生物量的变化趋势一致（周纯，2010）。 

沉积物是湖泊生态系统的重要组成部分，

也是营养循环的重要一环。如沉积物中的钙、

铁、铝等能直接与磷发生吸附或者沉淀反应将

水体中的磷固定在沉积物中。营养来源分为外

源和内源，而沉积物是营养内源的重要来源。

沉积物不仅会富集磷，磷的释放更是导致湖泊

恢复延迟的重要原因之一。沉积物有机质的矿
 

图6-1 太湖沉积物OPB与IPB数量对比（2008） 



 

化与腐殖化过程均需由微生物介导。微生物本身具有数量多、分布广、适应性强等特点，使

得其在沉积物有机质分解中扮演的角色更加重要。沉积物有机质含量与微生物数量的关系应

当是显著的，对滇池福保湾四个样点的底泥中氨化细菌数的记录来看，有机质含量较高的点

氨化细菌数量达到 12.94×10
8
cells/g，而贫瘠的砂质沉积物中氨化细菌数只有 0.2×10

8
cells/g

（李宝等，2008）。Haglund 等（2003）研究发现细菌的数量随着沉积物深度的增加而下降，

下降最快的为腐生菌，这是由于沉积物深处有机质含量越来越少。通过对太湖沉积物不同深

度的微生物多样性研究发现，不同深度的样品呈现出不同的 DGGE 指纹图谱（图 6-2），由

图可以看出，随着深 

度增加，条带显示出先增多后减少的趋势，

表明生物多样性表现出随有机质含量先增多

后减少的相同趋势，亮度的增减变化同样可

以表示细菌相对数量随有机质含量而产生相

同变化（赵兴青，2008）。自然环境中的微生

物数量与有机质含量的关系已经在国内外的

各种文献中提及和发现，模拟实验对进一步

解释它们之间的关系十分必要。沉积物有机

质降解的模拟实验更加直观的显示了有机质

分解与微生物数量的联系，郭亚新（2006）采集了湖北武汉月湖的新鲜沉积物置于玻璃水缸

中铺平加自来水覆盖室温培养，设置 A、B、C 三组，A 组对照组，B 组和 C 组在所加沉积

物中均匀混入月湖莲花残体干粉碎物 50g，B 组持续充气，A、C 组静置。从图 6-3 中可以

清楚看到加入有机质后的 C 组细菌数量骤增至峰值，之后随着有机质的厌氧降解逐渐降低。  

无论从简单的模拟实验还是从复杂的

DGGE 图谱都可清楚的看到，随着沉积物有机

质的降解，微生物的数量发生了明显的改变。

沉积物中有机质的微生物降解是湖泊生源物质

循环的主要途径，并构成了常见的碳循环、氮

循环和硫循环等。所以微生物的数量才会响应

有机质含量的变化，构成了奇妙的沉积物微环

境。 

 

图 6-2  太湖沉积物柱样 DGGE 分离图谱 
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图 6-3  沉积物有机质降解模拟中细菌数量变化 



 

三、微生物活性 

前面提到了微生物数量与沉积物有机质分解的响应现象，那么接下来的问题是微生物活

性是否也有着某种响应机制。这个问题的解答对描述沉积物环境中微生物作用十分有益。底

泥中的微生物活性是影响底泥氮磷营养盐形态转换的重要因素之一，沉积物因有机质含量的

不同而导致了总磷、铁结合态磷、钙结合态磷等不同形态磷含量的显著差异，而有机质的富

集诱导微生物分泌碱性磷酸酶加速有机磷的水解，有机质提高了微生物的活性和需氧量，导

致沉积物-水界面的厌氧，而厌氧的形成使得沉积物铁结合态磷还原解吸释放（刘云兵，

2010）。微生物活性成为了调控沉积物向水界面释放氮磷营养盐的关键一环和重要因素。 

 

 

图 6-4  微生物数量及其生产力和沉积物有机质与沉积物深度的关系 

 

微生物既是组成底层食物网的重要一环，也是分解沉积物有机质的关键。许多研究都

表明微生物的活性和生物量通常在表层沉积物中达到峰值，此后随着沉积物的深度而出现下

降（Helmut fischer，2002）。Findlay 等（2000）也认为有机质含量是沉积物中异养细菌活性

的主要决定性因素，因此无论在缺氧还是有氧沉积物环境中，有机质含量都被看做影响微生

物数量和生产力的限制性因素和重要指标。在德国的 spree 河中，微生物的数量和生产力在



 

沉积物的上层达到峰值 3.69 × 10
9
 cells cm

−3 和 3.23μg C cm
−3

 h
−1，同样沉积物中颗粒态有机

质和颗粒态有机碳所占的比例，正好也是在表层达到峰值（图 6-4）。湖泊沉积物中的微生

物活性也有着相似的变化，图 6-5 是滇池福保湾四个不同位点底泥有机质（LOI）随深度的

垂直变化图，总体看来，福保湾底泥有机质在表层 10cm 内随着深度的增加有所降低。图 6-5

则展示了四个位点的底泥微生物活性（FDA）的垂直变化图，同样看出微生物活性在垂向上

随深度的增加具有逐步降低的趋势（李宝等，2008）。无论是微生物的生产力还是 FDA 水解

活性都表明了其与沉积物有机质分解的重要联系，微生物在参与生源循环的过程中促进有机

质的分解，生产力大幅提高和水解活性提升，当有机质含量开始降低时又有所下降，这一过

程的阐明对沉积物有机质分解和氮磷营养向水界面释放的研究奠定了坚实的基础。 

 

  

图 6-5  滇池福保湾沉积物中微生物活性和有机质垂向分布 

第二节  沉积物有机质与底栖动物关系  

沉积物接纳有机质的多少与生活在其中的生物种群的数量有很大关系。其中对于底栖生

物，Pearson-Rosenberg 模型比较形象地给出了有机质富集对底栖动物群落的影响（图 6-6）。

随着有机质的不断富集底栖动物的物种多样性呈现出单峰状态，第一阶段随着有机质富集食

物来源不断增加，物种多样性也随着有机质的富集增加；第二阶段，当有机质富集到一定阶

段，随着有机质不断降解消耗大量溶氧，导致底层开始溶解氧不足，物种多样性反而随着有

机质的富集而呈现下降的趋势，物种的丰度变化趋势同样呈现单峰型（Carlo Heip ,1995）。 



 

图 6-6  底栖生物种类数、生物量和数量与沉积物中有机质富集的关系（引自 Carlo Heip, 1995, Ophelia） 

一、底栖动物种类 

太湖不同湖区生态类型差异较大、底泥分布不均匀，表层沉积物有机质含量呈现明显的西部

低东部高的分布模式。据范成新和张路（2009）调查，太湖的无泥区范围大约 523.5km
2，

占全湖面积的 22.4%。大于 0.1m 厚度以上的有泥区占全湖面积的 77.6%，面积为 1817.2km
2。

太湖西部是主要入湖区，理论上其入湖水体携带的颗粒物来量相对较大，沉积物表层应该有

较高的含量。但是，由于该区面对盛行风向东南方的开阔水域，水深又浅，在风浪作用下，

水底几乎常年处于好氧状态，对沉积物中有机质的矿化作用极为有利。另外，由于波浪与几

乎直立硬质堤岸的反射作用，近岸区沉积物难以沉积形成稳定层，底泥普遍较薄。虽然远岸

区沉积物底泥较厚（软性泥深 2 m 以上），但表层有机质含量也普遍较低，结果使得太湖整

个西部甚至南部湖区沉积物的有机质含量明显低于东部和北部湖区水平（范成新和张路，

2009）。 

沉积物以粘土质粉砂组成为主的湖区底泥中有机质含量较少。在湖面开阔区，沉积物质

地均匀，其主要原因是湖水浅，沉积物物源又较多来自黄土，易受风浪的扰动进行再搬运和

再分选。如太湖东部和北部湖湾区水草生产力较高，且养殖密度和生活污水排放量均较高，

故表层沉积物有机质的现存量较大。在东太湖，有机质含量最高值达到 16.65％，为全湖最

高区域；而含量最低区为湖心区，仅为 0.133％，两极值相差 125.2 倍。 

 底栖动物的分布与有机质的分布密切相关。如太湖的底栖动物主要包括软体动物、环节

动物和水生昆虫。由于底泥疏浚的原因，五里湖底栖动物种类相对稀少，密度和生物量也较

低，平均为 160 个/m
2 和 2.32g/m

2；梅梁湖以水栖寡毛类为主，以及少量河蚬，密度和生物

量分别为 224 个/m2 和 7.27g/m2；竺山湖以软体动物（环棱螺）占绝对优势，无论是密度还
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种类数
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数量
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是生物量均占 98％以上，水丝蚓等也有一定分布，平均密度和生物量分别为 224 个/m
2 和

216g/m
2；贡湖优势种为河蚬，密度和生物量较高，分别为 272 个/m

2 和 244g/m
2；南部沿岸

区、东太湖和东部沿岸湖区螺类分布较广，密度较低，生物量中等，分别为 141.7 个/m
2 和

55.9g/m
2，主要以小型螺类为主；湖心区则以河蚬为主，密度和生物量分别为 237.3 个/m

2

和 136.1g/m
2。由底栖生物物种数量的分布状况可知，处于表层有机质含量较低的样点底栖

生物物种数量相对较少，而接近于东部草型湾区的样点则物种数量较多。 

   

二、底栖动物密度 

富营养化导致初级生产力的增长，进而导致易分解有机质的大量富集，不断输入的有机

质分解改变了沉积物的氧化还原环境，促使底层大量耗氧，底层缺氧导致耐污种逐渐取代了

不耐污的物种（Carlo, 1995; Gong, 2001），太湖底栖动物的空间变化亦表现出类似的趋势，

如耐污的霍夫水丝蚓和正颤蚓在富营养化的 T1、T10、T17 点占据绝对的优势，而且密度较

大（图 6-7）。 



 

 

图 6-7 太湖优势种底栖动物的空间分布 

 

从底栖动物的种类与环境的指示性质分析，五里湖、梅梁湖和竺山湖的部分湖区以耐污

性强的寡毛类和摇蚊幼虫为主体，表征水体污染较为严重；湖心区、东太湖不耐污的河蚬和

螺类分布较多，属于寡污带，水质相对较好；其他湖区属于中污带。蔡永久等（2010）对太

湖 2007-2008 年底栖生物分布研究反映，沉积物中的有机质、总氮和总磷含量高的地区，耐

污能力较强的寡毛纲颤蚓类、中国长足摇蚊和摇蚊属幼虫等分布较多，沉积物的氧化还原电

位也较低(–310 至–150 mV)。但是有机质含量的高低并非与底栖动物种类的环境指示性质

具有完全的一致，如表层沉积物的物理性质有时也对底栖生物的种类具有很重要的影响，颗

粒粒径大、孔隙率大的底质具有更高的生物多样性（段学花等，2007），另外，主要以滤食

悬浮碎屑的代表优势种河蚬则在风浪显著、沉积物易于悬浮的开阔水域的密度最高。 

 



 

第三节  沉积物有机质与初级生产者关系 

一、浮游植物 

沉积物是接纳藻类和水生植物死亡残体的最主要场所，大量的分解碎屑将直接落在沉积

物表层。虽然在微生物等作用下，绝大多数残体被分解完全，溶入水体，但是，由于底部的

相对少氧甚至缺氧，使得这种分解过程往往进行的很慢，特别是一些难以分解的带环状碳骨

架会随颗粒物的沉积而被埋藏于底泥层，从而进入早期成岩层中离开水体。倪兆奎等（2011）

采用有机碳同位素(δ
13

C)、氮同位素（δ
15

N）、C/N 和有机碳（TOC）比等分析了太湖梅梁

湾和湖心沉积物近百年来有机质来源（图 6-8），发现沉积物有机质来源总体以自生为主，

20 世纪 50 年代到 70 年代，因藻类死亡沉积的贡献开始显现；70 年代到 80 年代，沉积物

机质藻类贡献比例进一步增大；90 年代后，藻类沉积已成为沉积物有机质的最主要来源。 

 

图 6-8 梅梁湾和湖心沉积物剖面 C 与 C/N 和 TOC 线性关系 

（引自倪兆奎等，2011） 

借古湖沼学手段可有效研究沉积物有机质与浮游植物的关系。对武汉月湖沉积物的钻孔

研究结果表明，沉积物中硅藻的优势属为：小环藻属、直链藻属、舟形藻属、Cyclostephanos

属。钻孔优势种则为：梅尼小环藻、颗粒直链藻、Navicula porifera、Cyclostephanos tholifomis、



 

Cyclostephanos invisitatus。就硅藻密度而言，总趋势是上层最多，中层其次，下层最少。硅

藻种类数变化虽然没有明显规律，但种类最少的样品出现在中层，210
Pb/

137
Cs 测年数据表明

中层为 l9 世纪 90 年代-20 世纪 70 年代。进一步的分析表明，钻孔中总有机质含量与种类数

显著负相关(r=-0.972，P=0.005<0.05)。20 世纪 50 年代到 80 年代间，月湖周边的人口数量

急剧上升，污水直接排放到湖体中，使得水质持续恶化，虽然后来被截污，但这段时期有机

污染物的大量进入仍是该湖水质恶化和藻类大量生长的重要因素（徐栋等，2009） 

梅梁湾湖区沉积物氮素的来源在 50 年代以前主要以流域土壤流失和大型水生植物的

死亡为主; 50 年代到 70 年代，人类活动的加剧导致大量工业废水 生活污水的输入，藻类

开始大面积暴发。虽然湖泊受到人类活动外源物质输入影响逐渐增大，贡献的绝对量也增加，

但对沉积物中有机质总量的贡献份额来说却较小，沉积物有机质的来源仍以湖泊中藻类和水

生植物的自生来源为主。 

2007 年 5 月底，太湖南泉水厂出现了大面积黑臭事件，分析南泉取水口岸边附近底泥

有机质(LOI)含量与开阔水域的垂向分布差异极大。岸边水域的 LOI 最大值含量最大可达

13％，并且只要集中在表层的 0-5cm 层，其他大多数底泥的含量仅在 5%以下。由于事发水

域曾发生大面积藻类聚集现象，表层底泥有机质含量高的原因与藻类有机碎屑沉降存有因果

联系。虽然新沉降的藻体并不能完全成为有机质，通过生物降解后仅有一小部分能够成为沉

积物中的有机质组分，但这种高强度的累积，将会给表层沉积物有机质含量的增加提供物质

条件。 

二、高等水生植物 

水生植物是指生理上依附于水环境、至少部分生殖周期发生在水中或水表面的植物类群

（周婕，曾诚 2008）。水生植物主要包括水生维管束植物和大型藻类等。前者的主要类型

为：挺水植物、漂浮植物、浮叶植物和沉水植物等。作为湖泊生态系统的重要初级生产者，

水生高等植物不仅是维持水生态系统健康的重要类群，而且还在其生命周期中为湖泊提供重

要的碳源。 

    水生植物的过度生长将明显增加湖泊沉积物有机质的含量，并据此产生不利的环境效

应。巢湖湖滨带沉积物有机质含量的调查研究结果表明，高等水生植物生长区域沉积物中,

有机质的含量显著高于无植物区域的相应值，因此，高等水生植物能显著增加沉积物中有机



 

质的含量（图 6-9）。 
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图 6-9 巢湖湖滨带沉积物有机质含量 

（其中 4、9、11、14、17 和 22 号样点为高等水生植物区） 

 

过度繁殖的水生植物也会产生大量的有机质，在浅水富营养湖泊，大型植物的代谢作用

是沉积物有机质富集的重要因素(Wilson and Keddy 1985)，大型植物产生的有机质是浮游植

物产生的有机质的 1.5-2.5 倍。大量水生植物死亡并在低层沉积、分解和腐烂，在生长期吸

收的营养又向水柱释放，成为水体营养物质的内源污染。研究结果表明，水生植物凋落物腐

烂分解过程中 75％的氮和 80％的磷能在一年之内释放出来（历恩华，刘贵华 2006）。此外，

水生植物残留湖中，不易分解的植物残体积累在湖底，致使湖泊淤积和沼泽化。调查显示，

太湖有草区的平均水深要低于全湖和无草区的平均水深，而且水生植物生长繁茂的东太湖沼

泽化趋势正在逐渐加剧 （李文朝 1997；杨清心 1998；张圣照等 1999；谷孝鸿，张圣照 

2005）。 

湖泊沉积物富集的有机质亦可通过直接和间接的作用抑制水生植物的生长。有机质和营

养盐含量较高的淤泥底质不利于沉水植物的定植，植物成活率较低；氮、磷含量较高的淤泥

底质比生泥底质更有利于沉水植物的生长，沉水植物具有较高的相对生长速率，但过于肥沃

的底泥会对水生植物的生长产生抑制作用（叶春等 2008）。当有机质含量较高时、底泥处于

还原状态，则将对水生植物产生胁迫效应，不利于水生植物的存活和萌发(Verasan and Phillips. 

1978)。水生植物的种群组成和某个种群的空间分布与沉积物的有机质含量密切相关，湖泊

的生命演替过程中底质有机物含量的增加与水生植物的消亡有明显的相关性（Carpenter 

1983）。实验研究表明，在贫营养底质中添加少量的有机物可以促进水生植物的生长，而在



 

质地优良营养充足的底质中添加有机物可明显抑制水生植物的生长 (Barko et al.,, 1991)。有

研究表明，附着生物也许是导致水生植物大量消亡的主要原因（Qin et al., 2006）。有机质分

解导致高营养盐负荷，而高营养盐负荷将导致高附着生物生物量和生产力，并遏制高等水生

植物的生长；在附着生物严重发展的情况下，高等水生植物将趋于消亡（秦伯强, 2007）。此

外，硝态氮的增加导致丝状藻的大量繁殖，则将对水生植物的恢复产生影响（Irfanullah and 

Moss, 2004）。水柱中铵态氮浓度的升高对水生植物也会产生不利的影响（秦伯强,2007）。 

总之，湖泊水生植物与沉积物有机质的关系较为复杂，适度的水生植物生物量与相对完

整的群落结构将极大地有利于改善沉积物的性质与特征，且二者之间将产生正反馈效应，从

而长期维护生态系统的健康和稳定。     

第四节 有机质在沉积物厌氧环境形成过程中作用  

一、厌氧状态表征方式 

湖泊沉积物有机质具有重要的生态学意义。富营养化湖泊沉积物积累的大量有机质可为

微生物生长提供充足的碳源，微生物对有机质的分解将导致底层缺氧。氧气要维持所有鱼类

和无脊椎动物的生活。在水环境，大气中的氧气或浮游植物光合作用产生的氧气溶于水以满

足所有动物的呼吸需求，包括那些游动的、在底部移动的和定居生活的动物。一旦溶氧进入

表层水，在正常情况下溶氧混合到底层水。当供应到底层的溶氧被截断或者消耗率超过补给，

溶氧下降到超过维持大多数动物生命的值时为缺氧。动物的溶氧窒息值各不同，一般窒息值

为 2 mg/L，对海水而言，这只有 18%的空气饱和。空气中大约有 280 mg/L。当溶氧低于 2 mg/L

为缺氧（hypoxia）,当溶氧为 0 mg/L 是厌氧状态（anoxia）。有两个主要因素可以导致缺氧

甚至厌氧：水体分层可以隔绝底层水与表层水的氧气交换，底层水的有机质降解也可以降低

氧含量。这两种情况都可以发生缺氧，并让缺氧程度恶化 （Diaz, 2001）。  

    很显然，没有任何其他环境变量可以像溶氧一样在这么短的时间内变化这么快，并对水

体生态系统有如此重大的生态学意义。研究表明，当缺氧程度增加时生物的行为生理也会发

生变化：当溶氧在 4.5 mg/L~6.0 mg/L 时生长受到影响；当溶氧在 2 mg/L~4 mg/L 时代谢方

面将受影响；当溶氧降到 0.5 mg/L~2.0 mg/L 生物死亡率增加（Grayet al.,2002）。除了用溶

氧浓度衡量厌氧程度外，其它一些指标也可以间接反映厌氧程度。 

    虽然现在已有很精细的方法来分析沉积物是否缺氧，但有些时候也可以用其他方法进行



 

简单的经验判断。RPD (redox potential discontinuity) 深度是指沉积物表面到沉积物氧化层与

还原层分界线之间的距离。表层水含氧量越低，沉积物氧化层越薄，则 RPD 深度越小

（Rosenberg et al., 2001）。以定性的方法来肉眼观察，氧化层沉积物颜色一般为棕色，还原

层沉积物颜色一般为灰绿色或黑色。 

沉积物中的总细菌类胡萝卜素（TBC）和总藻类类胡萝卜素（TAC）可以分别反映水柱

中光合硫细菌和藻类含量的层位，Chromatium 和 brown Chlorobium，Chromatium 在上层厌

氧区，brown Chlorobium 则在深层厌氧区。TBC/TAC 斜率可以作为各湖盆缺氧的时期和深

度范围的指示。在日本的滨名湖（六个湖盆组成）经常出现缺氧状况，在其中的 4 个湖盆均

发现 TAC 和 TBC 强烈相关性。厌氧出现在光合硫细菌在水柱深层生长之前，沉积物中的

TBC-TAC 相关性的斜率表明了不同采样点缺氧程度和稳定性各不同。通过潮流海水入侵，

上层有氧区浮游植物产生的有机质控制着该湖各湖盆中的缺氧程度(Nobuyasu Itoh et al., 

2003)，如果其中 2 个湖盆的细菌色素明显低于其他湖盆，表明这 2 个湖盆的缺氧程度较低，

相应地 TBC/TAC 斜率亦低；上层有机质的供应和水体分层的稳定性是 brown Chlorobium 生

长的先决条件。 

二、厌氧环境形成作用 

富营养化湖泊沉积物积累的大量有机质可为微生物生长提供充足的碳源，微生物对有机

质的分解将导致底层缺氧。作为电子受体的 Fe
3+被还原成 Fe

2+，与之结合的磷酸盐将向水中

释放，从而加速富营养化过程，甚至引起水华。脱氢酶（dehydrogenase）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。国内外大量研究结果表明，脱氢酶活性（DHA）与微生物活动密切相

关，故已广泛用于重金属与农药污染及其修复研究，但多集中于土壤和污水，关于湖泊沉积

物脱氢酶的研究极少。 

作为有机质内源的主要成分，藻类碎屑可促进沉积物磷释放。加入藻类碎屑后上覆水

中 TP 和 PP 明显增加，当羽摇蚊幼虫介入后这种增加趋势更加明显（图 6-10）。姜苹红等

（2010）发现加入羽摇蚊幼虫后上覆水中 PP 明显增加。瑞典的三个湖泊沉积物中加入羽摇

蚊幼虫后上覆水中 TP 浓度明显增加，这可能是因为羽摇蚊幼虫的生物扰动将间隙水中磷释

放到水柱中（Graneli, 1979）。因此，有机质和羽摇蚊幼虫共同作用促进沉积物向水柱释放

TP 和 PP。另外，曝气可以明显抑制 PP 的释放（图 6-10）。在氧气充足的表层水中，颗粒态



 

有机磷（POP）的分解速率比颗粒态有机碳（POC）和颗粒态无机磷（PIP）的分解速率高；

然而在缺氧的底层水中 PIP 的分解速率比 POP 和 POC 的分解速率高（Benitez-Nelson et al., 

2007）。在淡水湖泊沉积物中，羽摇蚊幼虫和有机质共同促进 TP 释放，TP 主要以 PP 形式

存在，PP 在有氧条件下分解较快。 
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图 6-10 不同培养时间上覆水中总磷（TP）和颗粒态磷（PP）的浓度 

 

SRP 是 DTP 的重要组成部分。藻类碎屑促进沉积物溶解态反应磷（SRP）的释放（图

6-11），这种促进首先可以用酶学机制来解释。加入藻类碎屑后，沉积物碱性磷酸酶活性

（APA）显著增加（图 6-11）。在 Kinneret 湖，夏初 Peridinium 水华沉降分解时碱性磷酸酶

活性最高（Hadas and Pinkas, 1997）。春季藻类水华沉降后导致有机质在沉积物中富集，这

促使沉积物碱性磷酸酶的Vmax增加并使间隙水中碱性磷酸酶与底物的亲和力增加（Zhou, et 

al., 2002）。另外，中国淡水湖泊沉积物有机质含量和碱性磷酸酶活性显著正相关（Liu et al., 

2009）。因此，有机质能诱导碱性磷酸酶来水解有机磷酸盐化合物，从而促进无机磷酸盐的

释放。值得注意的是，碱性磷酸酶活性不受羽摇蚊幼虫的影响，这表明羽摇蚊幼虫对磷的酶

促水解机制作用很小。 
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                图 6-11 沉积物 SRP（左）和 APA（右）随藻类培养时间变化 

 

在湖泊生态系统中，氨态氮是另一个重要的

可利用性营养形态。上覆水中氨态氮释放与 SRP

同步。藻类碎屑加入后，上覆水中 DO 浓度明显

降低（图 6-12），与此同时其中 SRP 和氨态氮显

著增加，而曝气可以抑制这种释放（图 6-13a 和

6-13b）。在前期实验中，另一有机质（莲花杆碎屑）

的加入亦使上覆水中 SRP 浓度显著增加，而曝气

则明显抑制磷释放（图 6-11）。这种现象的主要机

制是缺氧。大量有机质在底层富集，细菌分解有机质消耗氧气致使底层缺氧（Gerdeaux, 

2009）。在有氧条件下，磷酸盐被三价铁吸附在沉积物中；厌氧条件下，三价铁被还原为二

价铁的同时，溶解态的二价铁和磷酸盐释放到水中（Søndergaard et al., 2003）。此外，氮以

多种无机态形式存在，氨态氮是有机氮分解后的第一产物。通过亚硝化和硝化反应，氨态氮

经亚硝态氮再转换为硝态氮（Isao et al., 2007）。在有氧条件下，寡营养和中营养水平湖泊沉

积物氨态氮释放量几乎可以忽略不计，即使是富营养湖泊，其沉积物中释放的氨态氮也很少；

在缺氧条件下，各营养水平湖泊沉积物均向水中释放大量的氨态氮，且在富营养湖泊中沉积

物氨态氮释放量最高（Beutel, 2006）。因此，缺氧是氨态氮和 SRP 在上覆水中累积的共同因

素，主要机制是缺氧条件下氨态氮的硝化作用减弱，铁结合态磷亦大量释放。除了缺氧之外，

碱性磷酸酶的水解作用是沉积物磷释放的另一重要机制。 
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图 6-12 溶解氧(DO)随加藻培养时间变化 
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图 6-13 氨态氮和 SRP 含量随加藻培养时间变化 

 

羽摇蚊幼虫的介入进一步促进氨态氮和 SRP 的释放（图 6-13c 和 6-13d），这可以归结

为厌氧条件的强化和羽摇蚊幼虫的分泌。首先，羽摇蚊幼虫介入后，沉积物耗氧量增加

（Hansen et al., 1998），羽摇蚊幼虫不仅导致耗氧量增加（Pelegril and Blackburn, 1996; 

Svensson, 1998），而且沉积物需氧量（SOD）也会增加（Jiang et al., 2010）。其次，底栖生

物的分泌也是营养物质（尤其是磷）的另一个重要来源（Devine and Vanni, 2002）。在一个

小型富营养化城市水库中，羽摇蚊幼虫分泌的磷占外源磷负荷的 33%，羽摇蚊幼虫分泌的

氮占外源氮负荷的 5%（Henry and Santos, 2008）。因此，羽摇蚊幼虫的介入可以加强湖泊沉

积物中氨态氮和 SRP 的释放。 

如上所述，羽摇蚊幼虫与有机质的协同作用可以促进沉积物中 TP、PP、SRP 和氨态氮

的释放，缺氧是这一过程的主要机制。从理论上来说，这种释放可以被曝气有效地抑制。然

而，在培养实验早期（1-10 天），当羽摇蚊幼虫存在时，曝气并不能有效地抑制氨态氮和 SRP

的释放，相反，在第 10 天上覆水中氨态氮和 SRP 浓度最高（图 6-13e 和 6-13f）。曝气改善

底层厌氧条件促进羽摇蚊幼虫生长，从而增加了羽摇蚊幼虫对氮磷的分泌。在 Esrom 湖中，

当底层氧气缺乏程度增加时羽摇蚊幼虫的生长率和糖原含量显著下降（Hamburger et al., 

1995）。在有氧条件下羽摇蚊幼虫对氮磷的分泌最旺盛（Devine and Vanni, 2002）。有氧沉积

物中羽摇蚊幼虫分泌的磷含量几乎为总磷释放量，底栖动物分泌的磷是沉积物营养释放的重



 

要机制（Gardner et al., 1981），有氧条件下羽摇蚊幼虫活性增加是促进磷释放的主要原因

（Gallepp, 1979）。由于羽摇蚊幼虫的介入，曝气处理对于沉积物营养释放将产生因时而异

的双重效应。尤其是在羽摇蚊幼虫生长早期，曝气促进羽摇蚊幼虫生长分泌更多的溶解态营

养物质，导致氨态氮和 SRP 的净释放量的显著增加。 

通气效应的复杂性可进一步见诸培养实验

中硝态氮和亚硝态氮之浓度变化（图 6-14）。加

藻静置处理后期尚有一定的氧化能力显示，具体

表现为始于 16 天的亚硝态氮和硝态氮的增加，

氨态氮的略为下降。而这种氧化能力将因羽摇蚊

幼虫的介入不复存在。这一现象进一步佐证了羽

摇蚊幼虫对厌氧状态的强化作用，从而阻止了氨

态氮向硝态氮的转化。通气处理将极大有利于硝

态氮产生，具体表现在自身和亚硝态氮的大幅上

升，并且增长起始期提前。由此可见硝态氮和氨

态氮的循环紧密相连。有氧条件下，由于微生物

硝化作用致使硝态氮增加而氨态氮浓度降低

（Beutel et al., 2008）。 

总之，有机质的富集将引起沉积物营养物质（磷和氮）以不同的形式大量释放，羽摇蚊

幼虫的介入明显促进上述过程，其主要机制包括：有机磷的酶促水解、磷酸盐和氨的厌氧解

离以及羽摇蚊幼虫的扰动与自身的分泌和释放等。 
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