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第二章  沉积物界面微环境生物特征及活

动行为 

湖泊生态系统具有特定的结构与功能。作为系统的独特而重要的组成部分，沉积物

与水界面的生产者、消费者和分解者不仅在密度和组成上各具特征而且能相互作用，如

颤蚓和摇蚊幼虫的扰动可通过向底层输入溶解氧的方式改变大型水生植物的生长状态，

而动物与植物分泌和遗留的大量有机质又将成为微生物的碳源。此外，结构独特且形态

各异的有机质为界面复杂多样的微生物群落的构成提供了丰富的营养，其中不同的功能

菌又将行使分别适应于不同环境的分解功能并据此驱动整个湖泊生态系统的营养循环

与能量代谢。 

第一节  沉积物中微型消费者群落分布特征及其活性 

一、氮循环细菌 

微生物是生物地球化学循环的“引擎”。在微生物驱动的诸多过程中，氮循环对于生态系

统尤为重要。氮是组成生命的重要元素，少数微生物可以直接固定大气中的氮气，将之转化

为活性氮，成为其他生物可利用的形式。近 100 多年来，随着人工固氮超过自然固氮量、化

石燃料和化肥的大量使用，全球氮循环过程受到严重影响，环境贮存库中活性氮大量积累，

直接或间接导致了全球气候变化、水体富营养化等一系列重大环境问题。为了应对这些环境

问题，了解生态系统功能，需要对微生物驱动的氮循环有更为深入的认识。 

氮循环由固氮、氨化、硝化、反硝化等基本过程组成（图 2-1）。其中，作为氮循环的

中心环节之一（Gruber 和 Galloway，2008），硝化是微生物以氧为电子受体将 NH4
＋
依次氧

化为 NO2
－
和 NO3

－
的过程，这一过程分为两步： 

 

 
图 2-1 修改后的氮循环示意图（Francis 等 2007）* 

 
* 
PON：颗粒态有机氮；DON：溶解态有机氮 

 

NH3 + 1.5 O2  HNO2 + H2O (ΔG0’ = -235 KJ mol
-1

)                 (1) 
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NO2
－

+ 0.5 O2  NO2
－ 

(ΔG0’ = -54 KJ mol
-1

)                       (2) 

由于自然环境中极少发生高浓度的 NO2
－
积累，因此一般认为第一步（氨氧化）是硝化

的限速步骤。同其他氮循环过程一样，氨氧化主要由微生物催化完成。早在 1890 年左右，

俄国微生物学家维诺格拉茨基就已发现了氨氧化细菌。近 15 年来，厌氧氨氧化细菌和氨氧

化古菌的发现大大拓展了对氨氧化原核生物的认识（Francis 等 2007），被认为是近来氮循环

研究的重要进展之一(Horner-Devine 和 Martiny, 2008)。 

（一）氨氧化细菌 

在氨氧化古菌被发现之前，一般认为，化能自养的氨氧化细菌（ammonia-oxidizing 

bacteria, AOB）是唯一可以催化好氧氨氧化的原核生物（Kowalchuk 和 Stephen，2001）。

AOB 可分为两个类群，分别属于 β－变形杆菌亚纲（β-Proteobacteria）和 γ－变形杆菌亚纲

（γ-Proteobacteria），即 β-AOB 和 γ-AOB。β-AOB 分为 Nitrosomonas（包括 Nitrosococcus 

mobilis）和 Nitrosospira 两个属；γ-AOB 有 Nitrosococcus oceani 和 N. halophilus 等成员

（Kowalchuk 和 Stephen，2001）。Purkhold 等（2003）基于对 16S rRNA 基因和氨单加氧酶

（ammonia monooxygenase, amo）基因的系统发育分析，将 β-AOB 细分为多个类群（图 4-2）。

amo 基因是 AOB 除 16S rRNA 之外的重要特征基因，根据两者分别建立的系统发育树有很

好的重合性。由于 AOB 16S rRNA 引物的特异性问题（Mahmood 等，2006），amo 基因正逐

渐成为检测环境中 AOB 的首选分子标记。 

 AOB 在自然界的分布具有一定的规律性。如 γ-AOB 主要分布于海洋及高盐的陆地生境

中，而 β-AOB 则分布广泛，遍及淡水、沉积物、土壤、人工生境等。许多证据表明，AOB

存在生态位分离（niche differentiation）现象。 

 Laanbroek（2008）发现在受潮汐影响的淡水沼泽沉积物中，沉积物深度和淹没梯度决

定了 AOB 的物种分布。在沼泽高位和较深层沉积物中，Nitrosospira 较为常见；在低处的深

层沉积物中，Nitrosomonas lineage 5 占据优势；Nitrosomonas oligotropha 分布很广，在浅层

沉积物中更多。Coci 等（2008）研究了淡水湖泊沉水植物表面附生植物上的 AOB 群落，发

现主要成分为 Nitrosospira cluster 3 和 Nitrosomonas oligotropha，与底栖及敞水带中的组成明

显不同。在塞纳河（Seine river）受巴黎污水处理厂废水影响的河段，Nitrosomonas cluster 6a 

（以 N. oligotropha 和 N. ureae 为代表，见图 2-2）是主要的 AOB 物种（Cébron 等，2008）。 
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图 2-2 基于培养菌株 16S rRNA 基因全长的 β-AOB 系统发育树* 

*系统发育树中所有序列均来自培养 AOB；采用 N-J 方法重建系统发育树，以 Nitrosococcus halophilus

（AF287298）置根，并以 bootstrap 方法检验（500 次随机抽样）；图中 AOB 类群划分参照文献（Purkhold

等，2000），其中 Cluster 5 因没有代表性菌株而未包括在内 

 

对于湖泊而言，影响 AOB 群落的环境因素主要包括湖泊自然环境中的铵浓度、盐度、

pH 以及影响这些指标和生物的因素。 

作为 AOB 的主要底物，铵可以直接刺激 AOB 的增殖。Okano 等（2004）发现直接添

加(NH4)2SO4 可以使实验土壤微域中 AOB 数量增加。富营养化湖泊沉积物中，铵浓度与 AOB

丰度间也可存在正相关关系（Chen et al.，2009）。此外，Burrell 等（2001）从不同铵浓度废

水中富集获得不同的 AOB，而长期施肥的土壤相比未施肥土壤具有不同的 AOB 优势种（Chu 

et al.，2008），这些结果表明铵也可影响 AOB 的群落结构。不同的 AOB 对铵浓度具有不同

的生理反应，比如在氨浓度为 10 μM 时，Nitrosomonas europaea 已停止生长，而 Nitrosomonas 

sp. G5-7 仍然可以增殖（Bollmann et al., 2002），这可能是 AOB 受铵影响的生理基础之一。

氧是 AOB 氨氧化的电子受体，氧的供应可以影响 AOB 的群落组成、丰度和活性。在生物

膜中，有氧区及有氧－无氧界面的优势 AOB 物种不同(Schramm 等，2000)。在沉积物中，

氧一般只能渗透至几毫米的深度。虽然沉积物 0－5 cm 范围内各层 AOB 的数量变化不大，

但氨氧化活性仅局限在表层数毫米深度。 

 沉积物中常常存在大量底栖生物。底栖微藻和 AOB 竞争铵和氧，降低 AOB 的丰度

（Risgaard-Petersen et al.，2004）；底栖动物的穴居行为刺激氧气在沉积物中的传输，从而改

变沉积物中 AOB 的丰度和群落结构（Satoh et al.，2007）；水生植物根系能促进硝化细菌的

数量和活性（Bodelier, et al.1996）；光合微生物可以促进 AOB 的活性。除了上述环境因子，
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氮输入的增加、温度升高、降雨的增加等也可能影响AOB的群落结构和数量（Horz等，2004）。

一项针对北美大陆的研究表明，温度是影响土壤 AOB 群落结构的主要因素（Fierer 等 2009）。

这就提示，目前的全球变化趋势有可能影响氨氧化微生物，从而影响生态系统的氮循环，进

而进一步增强全球变化的过程及其效应。 

 

（二）氨氧化古菌（ammonia-oxidizing archaea, AOA） 

古菌是不同于真核生物和细菌的生命形式，曾被认为主要生活在极端环境如热泉、高盐

水体之中。随着分子方法的广泛应用，越来越多的研究表明，古菌不仅分布非常广泛，而且

具有高度的多样性。在丰度方面，古菌占海洋微型浮游生物数量的 30％（Karner et al.，2001），

在陆地环境包括土壤、淡水湖泊中也有一定的数量。基于这些现象，人们推测古菌可能在全

球元素与能量循环中具有一定作用。环境基因组学研究的进展最终导致了氨氧化古菌

（ammonia-oxidizing archaea, AOA）的发现。 

 Sargasso Sea 环境基因组和土壤 fosmid 文库 54d9 中的古菌 amo 序列，为环境中 AOA

的分子检测提供了最初的材料。Francis 等（2005）据此设计了古菌 amoA 特异性引物

Arch-amoAF 和 Arch-amoAR，并从分布于全球的多个海水和海洋沉积物样品中扩增得到古

菌 amoA 基因片段。这对引物也被广泛应用于各种环境，结果显示 AOA 普遍存在于土壤（He 

et al.，2007）、海洋(Beman et al.，2006)、湖泊(Herrmann et al.，2008)、热泉(Zhang 等， 2008)、

废水生物反应器（Park et al.，2006）[60]等多种生境，且具有高度的多样性。 

 AOA 不是氨氧化古菌系统分类的名词。由于目前分离的 AOA 纯培养物很少，AOA 的

系统发育地位主要根据核糖体 RNA 和功能基因的序列特征确定。古菌 amo 和 16S rRNA 基

因的比较研究表明，这两个分子标记具有很好的对应性（Offre et al.，2009）。迄今的研究表

明，AOA 属于古菌域中的泉古菌门，分布在 CG 1.1b、CG 1.1a、pSL 12 相关联的类群、MG 

1（Mincer et al.，2007）和 ThAOA/HWCG III 等中温或嗜热分支之中（Prosser et al.，2008）。 

泉古菌中的 CG 1.1b 常见于土壤，CG 1.1a 常见于海洋，相应地，分属其中的 AOA 常被称

为“Soil lineage”或“Marine lineage”。尽管也存在交叉，这种分布无疑说明 AOA 存在生态分

化现象。同时，AOA 高度的系统发育多样性提示它们也可能具有高度的生理多样性。可以

推测，在环境因子作用下，AOA 可能体现出生态位分离现象。就目前所知，影响 AOA 结

构、分布及其功能的主要因素包括有铵、pH、植物根系活动等。Wuchter 等发现海水中添加

150 μM 的铵可以导致泉古菌数量的增加，但是高浓度的铵（3.8 mM）却抑制 AOA 培养物

的活性。在自然生境中，氨浓度（～5 μM）与 AOA 的丰度也存在关联。Nicol 等（2008）

发现在一系列 pH 梯度（4.9－7.5）的土壤中，AOA 优势种有很大变化，古菌 amoA cDNA

丰度随 pH 升高而降低；另一个研究发现，不同木本植物对土壤 AOA 的群落结构具有影响

（Boyle-Yarwood et al.，2008）。水稻、水生植物 Littorella uniflora 根际古菌与细菌 amoA 拷

贝数的比值要远高于非根际，提示植物根系氧的输送和有机分泌物可能促进 AOA 的增殖

（Chen et al.， 2008）。 

（三）厌氧氨氧化细菌 

反硝化即微生物作用下氮氧化物还原成 N2 的过程，长期以来被认为是生态系统脱氮的

唯一途径。上世纪 60 年代，海洋学家通过 Redfield 比值的研究，认为海洋中可能存在厌氧

条件下的氨氧化，但当时并未得到相关实验证据支持。1995 年，Mulder 等（1995）首先在

废水反应器厌氧环境中观察到氨的氧化，随后分离并鉴定了相关的微生物（Strous et 

al.1999），证实了厌氧氨氧化（Anaerobic ammonium oxidation, anammox）的存在。现已明

确，厌氧氨氧化的实质是细菌在无氧或低浓度氧的条件下，以亚硝酸盐为电子受体、将氨氧
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化为氮气的过程（图 2-1），其反应式为：NH4
+
 + NO2

－
 → N2 + 2H2O。2002 年以来的各种研

究表明，厌氧氨氧化可能是生态系统氮素输出的另一个主要途径，正受到广泛的关注。 

进行厌氧氨氧化的是一类高度分化的化能自养浮霉菌门（Planctomycetes）细菌（Strous

等 1999），它们主要凭借体内特殊细胞器厌氧氨氧化体（anammoxosome）内的联氨（N2H4）

代谢酶系（包括水解酶、氧化酶和脱氢酶等），以联氨为中间产物而实现厌氧条件下的氨氧

化（Strous et al.，2006）。目前已发现的厌氧氨氧化细菌可分为 5 个属，即 Candidatus Brocadia，

C. Kuenenia，C. Scalindula，C. Anammoxoglobus 和 C. Jettenia（图 2-3）。 

厌氧氨氧化过程可能是具有全球意义的氮“汇”（sink），对海洋生态系统的氮素输出有

重要贡献。在某些缺氧水体中，厌氧氨氧化是 N2的唯一来源。在海洋沉积物中，厌氧氨氧

化对 N2 释放的贡献也不容忽视。而且随着对相关细菌生理及环境调控规律认识的深入，厌

氧氨氧化的重要性还在不断显现。这些发现，改变了对海洋系统氮素输出途径的认识，对海

洋氮素收支理论造成了深远的影响。 

在湖泊生态系统中，Schubert 等（2006）采用同位素配对技术（Isotope Pairing Technology，

IPT），发现非洲坦噶尼喀湖湖水中 13％的 N2 释放来自厌氧氨氧化；在 Cape Fear River 河口

沉积物（接近淡水）中，这一比例为 3.8－16.5％（Dale 等，2009）。最近，徐徽等（2009）

发现太湖沉积物中也存在厌氧氨氧化过程，其脱氮比例为 12－14％。 

由于研究的缺乏，目前很难评价土壤（包括沉积物）生态系统中厌氧氨氧化过程的普

遍性和重要性。一些资料表明，土壤（沉积物）中也可能存在多样的厌氧氨氧化细菌，但丰

度较低，活性较弱，其脱氮比例在 1％内。值得注意的是，厌氧氨氧化细菌具有代谢多样性，

其 DNRA 活性可以将 NO3
－
依次还原为 NO2

－
和 NH4

＋
，导致实际测定中可能将一部分厌氧氨

氧化产生的 N2 归因于反硝化，从而导致对厌氧氨氧化活性的低估（Kartal 等，2007）。鉴于

土壤、沉积物中常见的高氨、低氧条件，以及厌氧氨氧化细菌的广泛分布，厌氧氨氧化在这

些环境中的作用值得进行深入探讨。 

 

 

 

图 2-3 厌氧氨氧化细菌 16S rRNA 基因的系统发育树*
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*图示 Planctomycetaceae 科中的系统进化关系，涉及 Isosphere、Gemmata、Planctomyces、Pirellula 和

Blastopirellula 属的 16S rRNA 基因序列来自 Ribosomal Database Project (RDP)中的纯培养菌种数据；图中包

括了已知 5 个属厌氧氨氧化细菌的代表；采用 N－J 方法重建系统发育树 

 

 厌氧氨氧化细菌生长极为缓慢，代时约为 11－20 天，难以进行一般的实验室纯培养。

因此，目前对自然生境中厌氧氨氧化细菌的调查主要依靠分子方法进行（Schmid 等， 2005）。

厌氧氨氧化细菌作为相对独立的分支（图 4-3），理论上可以通过特异的 16S rRNA 基因探针

或引物得到区分，现实中许多厌氧氨氧化细菌生态学研究，都是基于 16S rRNA 基因进行的。

但是，某些所谓的特异性引物也常常扩增获得非厌氧氨氧化细菌序列（Amano et al.，2007），

将特殊功能基因作为生物标志物可以避免这个问题。随着最近对厌氧氨氧化关键酶——联氨

氧化还原酶（hydrazine oxidoreductase，hzo）——分子进化关系的研究进展（Klotz 等，2008），

已有 hzo 引物被成功用于环境样品的检测（Schmid et al.，2008）。此外，独特的膜脂成分也

是特异的厌氧氨氧化细菌分子标志物，可用于环境检测（Kuypers 等，2003）。 

 采用以上提到的分子方法，人们对不同环境中的厌氧氨氧化细菌进行了检测。黑海是世

界上最大的缺氧海盆，在深水部分存在高浓度的氨（可达 100 μM），这些化学特征提示可能

存在厌氧氨氧化过程。Kuypers 等（2003）综合采用 16S rRNA 基因克隆、荧光原位杂交

（FISH）、氮同位素分析、营养分布分析等方法，首先证实黑海中厌氧氨氧化细菌的存在与

氮循环贡献。后续研究发现，厌氧氨氧化细菌广泛存在于上升流系统及低氧区等各种海洋生

境之中（Kuypers 等，2005）。Penton 等应用特异性引物，检测到淡水环境中存在 C. Scalindua

类似序列；其他研究中，坦噶尼喀湖中的序列与 C. Scalindua brodae 接近（Schubert et al.，

2006），新沂河沉积物中检测到 C. Brocadia anammoxidans 和 C. Scalindua 类似序列（Zhang et 

al.，2007）。这些结果表明，厌氧氨氧化细菌广泛分布于各种生境中。 

 同一生境中极少发现不同的厌氧氨氧化细菌，提示不同厌氧氨氧化细菌存在特殊的生境

要求。例如，当同一污泥样品分别添加乙酸盐或丙酸盐进行富集培养，获得的优势物种分别

为 Brocadia fulgida 和 Anammoxoglobus propionicus（Kartal et al.，2008），证明在不同碳源的

选择下，两种厌氧氨氧化细菌发生了生态位分离。 

沉积物是湖泊中湖底所有生物的主要生境，沉积物中的氮素浓度与形态、有机碳源、pH、

氧化还原电位等条件均会对参与氮循环的微生物的种类、数量、活性以及生态位的分化等产

生重要影响，因此，选择湖泊沉积物研究参与氮循环微生物的结构组成及其与环境之间的关

系，不仅可以深入了解湖泊沉积物的氮循环过程和机制，也可以进一步了解影响氮循环微生

物的环境因素、影响机制及其生态学。 

二、解磷细菌 

(一) 解磷细菌的种类与功能 

解磷细菌广泛存在于自然界，它们是一类溶解磷酸化合物能力较强的细菌的总称。

解磷细菌可使土壤中不能被植物利用的磷化物转变成可被利用的可溶性磷化物。故又称

溶磷细菌。其主要种类有二：一类称为解有机磷细菌，主要作用是分解有机磷化合物如

核酸、磷脂等；另一类称为解无机磷细菌，主要作用是分解无机磷化合物，如磷酸钙、

磷灰石等。磷细菌主要通过产生各种酶类或酸类而发挥作用。 

细菌中解磷能力比较强的主要为芽孢杆菌 (Bacillus) (Tilak et al., 2005) 和假单胞菌 

(Pseudomonas) (Peix et al., 2003)。已经报道的芽孢杆菌包括蜡状芽孢杆菌 (Bacillus cereus)、

环状芽孢杆菌 (Bacillus circulans)、坚强芽孢杆菌 (Bacillus firmus)、地衣芽孢杆菌(Bacillus 



 

 

7 

 

1icheniformis)、巨大芽孢杆菌 (Bacillus megaterium)、Bacillus mesentricus、蕈状芽孢杆菌 

(Bacillus mycoides)、短小芽孢杆菌 (Bacillus pumilis)、枯草芽孢杆菌 (Bacillus subtilis)、栗

褐芽孢杆菌 (Bacillus badius)等；假单胞菌包括沟槽假单胞菌 (Pseudomonas striata)、青紫葛

假单胞菌 (Pseudomonas cissicola)、荧光假单胞菌 (Pseudomonas fluorescens) 、Pseudomonas 

pinophillum、恶臭假单胞菌 (Pseudomonas putida)、丁香假单胞菌 (Pseudomonas syringae)、

施氏假单胞菌(Pseudomonas stutzeri)、产碱假单胞菌 (Pseudomonas alcaligenes)、铜绿假单胞

菌(Pseudomonas aeruginosa)等。解磷细菌在自然界中分布广泛，除芽孢杆菌和假单胞菌外，

还包括变形菌属 (Proteus)、沙雷氏菌属 (Serratia)、固氮菌属 (Azotobacter)、欧文氏菌属 

(Erwinia)、黄单孢菌属 (Xanthomonas)、产碱菌属 (Alcaligenes)、棒杆菌属 (Corynebacterium)、

微球菌属 (Micrococcus)、微杆菌属 (Microbacterium)、节杆菌属 (Arthrobacter)、沙门氏菌

属 (Salmonella)、葡萄球菌属 (Staphylococcus)、黄杆菌属 (Flavobacterium)、埃希氏菌属 

(Escherichia)、变形菌属 (Proteus)、色杆菌属 (Chromobacterium)、硫杆菌属 (Thiobacillus)、

无色杆菌属 (Achromobacter)、肠杆菌属 (Enterobacter)、泛生菌属 (Pantoea)、短芽孢杆菌

属(Brevibacillus)、希瓦氏菌属 (Shewanella)、类芽孢杆菌属 (Paenibacillus)中的一些种类。

既能分解无机磷又能分解有机磷的微生物包括节杆菌属的一些种  (Arthrobacter sp.)、链

霉菌属的一些种 (Streptomyces sp.)、曲霉属的一些种 (Aspergillus sp.)等。 

解磷细菌可促进植物对磷的吸收。很多土壤都是缺磷的，解磷细菌可以为农作物提供更

多的磷元素。对大麦的研究表明解磷细菌与固氮菌单一接种或混合接种都能够提高大麦产

量，二者交互作用可以为作物提供比较平衡的营养并改善作物根系对  N，P 的吸收 

(Belimov et al., 1995)。将解磷细菌用在荞麦、苋菜和玉米等作物上均能促进作物对磷的吸收、

提高作物产量和品质。玉米和莴苣接种具有解磷能力的根瘤菌 (Rhizibium leguminosarum 

var．phaseoli)，可以使2种作物磷吸收量分别增加8%和6%，其解磷作用是中、低肥力土壤

作物增产的重要原因 (Chabot et al., 1996)。将解磷细菌包裹在聚乙酸内酯中的缓释微生物肥

料，可以有效解决接种后菌株解磷能力退化等问题 (Wu et al., 2007)。 

解磷细菌能分泌植物激素和抑制植物病原菌生长。在植物根系中分离出的解磷细菌有的

还能够分泌植物激素如吲哚乙酸、赤霉素、细胞分裂素等，刺激植物生长。从植物根系中分

离出了20株解磷细菌，发现它们有分泌吲哚乙酸、赤霉素和细胞分裂素的能力 (Barea et al., 

1976)。 Ponmurugan 和 Gopi (2006) 在研究细菌解磷能力的过程中发现它们具有分泌吲哚

乙酸和赤霉素的能力。从小麦根系中分离出的解磷细菌具有分泌吲哚乙酸的能力，将此菌株

进行诱变，诱变后的菌株也能分泌吲哚乙酸 (Kumar and Narula, 1999)。吲哚乙酸可以影响

病原菌与植物之间的相互作用，从而具有抑制植物病原菌生长的作用。吲哚乙酸的作用机制

主要是与谷胱甘肽转移酶联合作用；抑制病原菌的孢子和菌丝的生长 (Vassilev et al., 2006)。

另外，作为玉米种子包衣的枯草芽孢杆菌能够抑制红粉镰刀菌引起玉米疾病 (Chang and 

Kommedah, 1968)。 

 

（二）解无机磷细菌 

分解无机磷的微生物主要包括假单胞菌属的一些种 (Pseudomonas sp.)，如草生假单

胞菌 (Pseudomonas herbicola)等；无色杆菌属的一些种 (Achromobacter sp.)；黄杆菌属

的一些种 (F lavobacterium)；氧化硫硫杆菌 (Thiobacillusthiooxid ans)等。 

解无机磷细菌对无机磷酸盐的溶解作用主要包括微生物通过呼吸作用放出二氧化

碳，周围的 pH 值被降低，引起磷酸盐的溶解；微生物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），草酸和柠檬

酸的活化能力更强，而活化的机理是通过质子酸化、络合溶解等作用促进磷释放；某些

微生物能释放硫化氢，而硫化氢可以与磷酸铁作用产生磷酸亚铁和正磷酸盐离子；解磷
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细菌能吸收钙离子，使磷酸根离子游离出来；水生植物和浮游植物的残体能产生一些酸

类，与磷酸盐中的钙、铁、铝螯合，使磷酸根释放出来，自身与铁、铝形成更稳定的物

质供植物吸收利用；解磷细菌通过 NH4
+
 的同化作用放出质子，降低 pH 值，从而引起磷

酸盐的溶解。国外研究发现一些解磷菌只有在介质中有 NH4
+ 存在时，才具有溶解无机磷酸

盐的能力 (Asea et al., 1988)；当某些异养型解磷细菌的生存环境氧化状况发生改变时，它们

能够将不溶态磷酸盐转化为可溶态的亚磷酸盐和次磷酸盐，如丁酸梭状芽孢杆菌

（Clos-tridiumbutyricum）在极其潮湿厌氧状态的土壤中，能将磷酸盐转化为亚磷酸盐和次

磷酸盐，从而被植物吸收利用。有研究证明解磷量虽然与培养液中的 pH 值存在一定的相

关性，但培养介质中的 pH值的下降不是微生物解磷的必要条件 (Cheng, 2004)。 

在高磷铁矿分离鉴定出了四株解无机磷细菌：Leifsonia xyli FeGl 02, Burkholderia 

cenocepacia FeSu 01, Burkholderia caribensis FeGl 03 和 Burkholderia ferrariae FeGl 01，并研

究了他们的代谢磷酸三钙、磷铝矿  (AlPO4)、绿松石  (CuAl6(PO4)4(OH)x)、羟磷灰石 

(Ca5(PO4)3OH) 的代谢过程，发现在培养基中没有检测到柠檬酸，检测到了一些有机二元酸

和醋酸，其中B. caribensis FeG1 03 and B. ferrariae FeGl 01的有机二元酸的浓度变化差别很

大 (Delvasto et al., 2008)。Selvaraj 等 (2008) 在分离鉴定了中国卷心菜根系附近的解磷细

菌，其中有一株属于Rhizobium radiobacter，其他的均属于假单胞菌属 (Pseudomonas poae, 

Pseudomonas trivalis) 并发现了一株解磷酸三钙能力很强的菌株 Pseudomonas poae，它们在

代谢过程中可以产生吲哚三乙酸，1-氨基环丙烷-1-羟酸酯脱氨基酶和含铁细胞。Chung 等 

(2005) 从植物根系中分离鉴定了解磷细菌，它们主要属于Enterobacter, Pantoea 和 

Klebsiella三个属。在委内瑞拉东南部的一个褐铁矿中分离鉴定的解磷细菌，这些菌株均可

以分解利用磷酸三钙，但是都无法利用磷酸铁和磷酸铝，通过16S rRNA 基因序列分析，这

些菌株主要属于Burkholderia, Serratia, Ralstonia 和 Pantoea这几个属，在代谢中都产生了有

机酸 (Perez et al., 2007)。 

目前农业中，从土壤中分离的解无机磷细菌主要用于促使植物的生长(Poonguzhali et al., 

2008)。然而，在水环境中，解磷细菌的应用报道较少。由于生存环境的驯化作用，解磷细

菌具有很强的耐受力。从 Daqiao 海岸分离出一种解磷细菌（Kushneria sp）.该菌既可以解有

机磷也可以解无机磷，但对无机磷的溶解能力更强，它可在<20%(w/v)的氯化钠环境下存活

（Qu et al., 2011）。解无机磷细菌与解有机磷细菌不仅能够促使水库中磷的释放，而且将磷

以有机磷和无机磷的形式储存在细胞体内。较高温度及溶氧浓度均能促使解磷细菌在体内储

存磷（Shen and Wang, 2011）。 

 解无机磷细菌可以通过分泌低分子量有机酸将不溶性的无机磷转化为可供生物利用的

溶解态无机磷，该有机酸的分泌是解无机磷细菌利用葡萄糖氧化途径所得（Anthony，2004）. 

解无机磷细菌的常见种类包括肠杆菌、 芽孢杆菌、泛生菌与假单胞菌等，其分布与生境密

切相关。根际土壤中，存在伯克氏菌属（Burkholderia）（Kim et al, 2005），池塘沉积物具

有泛生菌属（Pantoea）（Hu et al., 2010），；而从磷矿中则可分离得到灵杆菌属(Serratia) 

（Ben et al., 2009），。受铅污染的沉积物中，肠杆菌属（Enterobacter sp.）和泛生菌属

均有发生（Park et al., 2011），。富营养化水生态系统沉积物解无机磷细菌的种类具有明

显的多样性，其主要种类包括金杆菌属，微小杆菌属、成团泛生菌、不动杆菌属、假单胞菌

属、肠杆菌属与产气单胞杆菌等 11种菌（Genfu et al., 2005）。 

 

（三）解有机磷细菌 

分解有机磷的微生物主要包括芽孢杆菌的一些属，如巨大芽孢杆菌（Bacillus 

magaterium）、蜡状芽孢杆菌 (Bacillus cereus)等；变形菌属的一些种 (Proteus sp.)；沙

雷氏菌属的一些种 (Serra tia sp.)；根霉属的一些种 (Rhizopus sp.)等。 
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解有机磷细菌对有机磷的矿化作用主要是在微生物其的代谢过程中产生胞外一些

酶，（例如磷酸酶），并通过酶的作用使核酸和磷脂这样等典型的有机磷的  P-S，、P-N，

和P-O 键断裂，从而矿化出可溶性的正磷酸盐从而产生可溶性的正磷酸盐，给浮游植物

利用供浮游植物利用。有些解有机磷细菌甚至可以断裂  某些解有机磷细菌甚至可以断

裂 C-P 键 (Nigel, 1998)，Zboinska 等 (1992) 发现 Penicillium citrinum 可以断裂 C-P 

键。但在有效磷浓度低于一定值致使使得微生物经历感受低磷胁迫时，胞内碱性磷酸酶会

被诱导合成并不断积累，其酶量可达到胞内总蛋白的6％ (Baker et al., 1995)。关于细菌如何

利用有机磷的研究表明，细菌具有-G-3-P即sn-3-磷酸甘油的结合蛋白依赖性 UgpBAEC 转

运系统，负责转运有机磷酸酯。UgpB 是周质空间结合蛋白，UgpA 和 UgpE 是膜内嵌蛋

白，而 UgpC 为渗透酶。因此解磷细菌还有可能先将有机磷酸酯转运至胞内再进行酶解从

而降解有机磷。另外，人们还发现细菌可以利用磷酸酯 (Pn)，由14个基因组成的 phn 操纵

子来完成，它包括一个 Pn 转运系统和一个 Pn 降解系统 (Karl, 1980)。对于产生胞外磷酸

酶的生物也存在异议。一般认为生物降解有机磷或矿物磷等非可溶性磷源的能力决定于胞内

磷水平并受胞外有效磷浓度的影响，微生物对磷酸酶的分泌与胞内正磷酸盐的缺乏强度正相

关。但在对磷脂酶 PC-PLC 的研究中，发现绿脓杆菌和枯草杆菌磷酸酶的分泌是受外源低

磷水平诱导并在转录水平上进行调控的。另外，在实验室条件下对磷脂酶 PLC 的研究还发

现某些磷脂酶 PLC 的基因是不受外源磷水平调控的。也有研究者分离到一株解磷能力不受

胞内磷水平影响的菌株 (叶国平，2007)。 

Mudryk (2004) 研究了在南波罗的海岸分离的解磷细菌，发现大多数都能水解 DNA 和

植酸钙镁，小部分菌株可以分解甘油磷酸，对金属盐的水解研究发现碳酸氢钙>三铁磷酸盐>

磷酸镁>磷酸钙>磷酸铝。不同的海滩上分离到的解磷细菌菌株代谢有机磷聚合体和水解无

机磷的能力不同，但是在垂直分层上没有这样的差别，碱性磷酸酶的活性比酸性磷酸酶的高。

Li 等 (2005) 研究了水库沉积物中的解磷细菌的垂直分布，结果表明解磷细菌的数目和每

层沉积物中的磷的含量有直接的正相关关系，解磷细菌会在细胞内聚磷，特别是在低温条件

下，随着温度的升高，他们的解磷活性会增强。根据16S rRNA基因序列的鉴定结果，他们

属于Bacillus spp., Bacterium sp., Microbacterium sp., Paenibacillus sp. 和 Pseudomonas sp.。 

在西湖沉积物中分离出的6株解有机磷细菌：Azospirillum sp.，Enterobacter aerogenes，

Blastobacter aggregatus，Staphylococcus epidermidis，Acinetobacter haemolyticus，Cryptococcus 

albidus（真菌）；还有3株解无机磷细菌：Bacillus megaterium，Terrabacter tumescens，

Janthinobacterium lividum (Gen and Xue, 2005)。 

 

（四）富营养化湖泊沉积物中解磷细菌分布特征 

1、空间分布与季节变动 

太湖北部自上世纪80年代末起就进入富营养化状态，2008年全湖处于富营养化中后期。

2008年5月、7月、10月和12月对该湖6种营养状态的湖区（表2-1）沉积物解有机磷细菌和

解无机磷细菌数量的分析结果表明，太湖解有机磷细菌 (Organic phosphorus mineralizing 

bacteria，OPB) 的平均数量为 3.88×10
7 

cells g
-1，明显高于解无机磷细菌  (Inorganic 

phosphate-solubilizing bacteria，IPB) 的数量（7.0×10
6 
cells g

-1），且前者表现出明显的空间

异质性（图2-5）。受污染相对较最严重的采样点年平均数达到5.1×10
6
 cells g

-1（干重），湖

心区的年平均数为4.9×10
5
 cells g

-1（干重），有草区则为6.8×10
5
 cells g

-1（干重），明显低

于污染较严重点的相应值。 
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表 2-1  采样点的营养参数 

Sampling Sites T1 T3 T4 T5 T6 

TN (mg L
-1

) *
 

7.5 4.5 2.25 2.45 1.2 

TP (mg L
-1

) *
 

0.25 0.15 0.085 0.08 0.055 

Org-C (%) ** 1.06-3.83 0.82 0.81   

*(陈永根 等, 2007) ** (Qu et al., 2007) 

季节上，太湖沉积物 OPB 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。 

 

     

杭州西湖沉积物IPB 和 OPB 的比较结果表明，IPB 菌株每天可以释放水溶解性无机

磷 50 mg mL
-1，而 OPB 菌株仅可以释放水溶解性无机磷 2 mg mL

-1
 (Gen and Xue, 2005)。

而在中国官厅水库沉积物中的研究结果显示，IPB的数量为 6×10
2
-8×10

4
 cells g

-1（干重），

OPB的数量为 1.9×10
3
-6.3×10

4
 cells g

-1（干重）(Li et al., 2005)，两者数量无显著差异。在太

湖的沉积物中铁结态磷是磷的主要存在形态，其次为钙结合态磷 (Song et al., 2009a; Zhou et 

al., 2007; Zhou et al., 2008)。在太湖3个研究点中，4月叶绿素 a 浓度的升高与沉积物中铁结

合态磷的变化趋势相同。到了6月，沉积物中 IPB 和 OPB 的数量都达到了最高，特别是 

OPB 的数量，叶绿素 a 浓度也达到了峰值。虽然 IPB 的数量从2月到6月都很高，但是它

不是沉积物磷释放的主要来源，因其数量与叶绿素 a和溶解态反应性磷浓度均没有相关关

系。在太湖湖湾沉积物中，钙结合态磷为磷的主要存在形态，沉积物中的 IPB 数量极少(Song 

et al., 2009a)。如图2-5所示，OPB 数量较高，因此，太湖沉积物中 OPB 在磷的释放过程中

具有更为重要的作用。 
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图2-5  太湖沉积物 OPB 的空间分布和季节变动 

 

从水平方向上看，太湖北部的OPB 数量也最多（图2-4），这可能与该区域污染程度较

重有关，因为该点沉积物有机质含量相对较高（表2-1）。在太湖北部的13个采样点中，位

于该采样点附近的区域显示出最高的脂肪族碳水化合物浓度，这种脂肪族碳水化合物是复杂

污染物的主要成分，主要来源于附近城市人类生活垃圾和工业生产垃圾 (Qu et al., 2007)。

该区是整个太湖污染最严重的区域，磷含量也最高，在所有的磷形态中铁结合态磷占优势

（Fe(OOH)*P，平均数百分比为47%），有机磷亦为重要组成部分（acid-soluble + hot 

NaOH-extractable organic P = 25%），此外，在6个采样点中，该点沉积物有机磷含量最高 

(Zhou et al., 2008)。在官厅水库沉积物垂直分布中 IPB 和 OPB 的数量与磷浓度均正相关 

(Li et al., 2005)。所以，解有机磷细菌的数量与沉积物中的有机质和有机磷这两种营养形式

存在密切的关系。 

从季节变化方面分析，太湖沉积物 OPB 的数量变化很大， 2008年和2009年均在在春

季（4月或5月）达到峰值（图2-5），其原因可能在于藻类亦于同期，因此其沉积量最大。

从一月到四月，太湖的3个研究点中，上覆水和间隙水中的溶解态反应性浓度与浮游植物密

度增加的趋势相同 (Cao et al., 2007)，另外，太湖2个研究点中叶绿素 a 浓度也是在四月达

到最高 (Song et al., 2009a)。太湖着生藻（periphytic algae）的种类和生物量在四月最高，在

冬季最低 (袁信芳等，2006)，与 OPB 数量的变化趋势是一致的。因此，太湖浮游植物和

着生藻可能都是沉积物有机质的来源，且为 OPB 生长的碳源。 

 2、解有机磷细菌的形态与生化特征 

解磷细菌是功能菌的群体，与解磷作用有关的酶是磷酸酶，其特异性的保守基因可能是

磷酸酶基因，但是磷为构成核酸的主要元素，生物体中很多都有编码此酶的相关基因，例如

所有的浮游生物，包括细菌、藻类、真菌、浮游动物均可以分泌磷酸酶，目前还没有发现细

菌的磷酸酶有什么特殊性。故只能借助16S rRNA 基因来进行鉴定。因此，解磷细菌主要采

用 Broderick 等 (2004) 的方法，即为传统的通过富集、纯化培养，借助显微镜观察,根据其

形态构造和细胞的生理生化特点，并结合16S rRNA 基因的序列来进行鉴定。 

    从太湖沉积物中筛选六种常见的有机磷细菌菌株，对其进行形态观察（表2-2）与生理

生化监测（表2-3）和分子鉴定（表2-4）。6 株菌的登录号分别为：GQ381280、GQ381281、

GQ381282、GQ381283、GQ381284、GQ381285。 
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表 2-2  解有机磷细菌的形态观察结果 

菌株 菌落颜色 形状 革兰氏染色 菌落形态 

TA 白色 杆状 G+ 圆形，光滑，不透明 

TB 红色 杆状 G- 圆形，光滑，不透明 

TC 橘红色 杆状 G- 圆形，光滑，不透明 

TD 浅红色 杆状 G+ 圆形，光滑，不透明 

TE 紫色 杆状 G- 圆形，光滑，不透明 

TF 灰色 杆状 G- 圆形，光滑，不透明 

G
+为革兰氏染色阳性 G

-为革兰氏染色阴性 

表2-3  解有机磷细菌的生化鉴定结果 

菌株 TA TB TC TD TE TF 

细胞特征 

葡萄糖 + +* +* + +* - 

果糖 + + + + + + 

蔗糖 + - - + - - 

甘露醇 + - - + - - 

乳糖 - +* +* - +* - 

麦芽糖 + + + + + - 

甘油 + - - + - - 

淀粉 - - - - - - 

油脂 + + + + + + 

明胶 + + + + + + 

甲基红 + - - + - - 

硝酸盐 + + + + - - 

柠檬酸 - + + - + + 

氧化酶 - - - - - + 

过氧化氢酶 + - - + + + 

+: 阳性; -: 阴性; *: 弱 

解有机磷细菌的系统发育树（图2-6）分别用MP和NJ (under the GTRtItG model of 

evolution, -ln L= 9534.8672) 2种方法建得，节点上面的数字是MP法的支持率，节点下面的数

字是NJ法的支持率。当支持率大于50时才有效。结果显示，TA 和 TD 比较接近，他们都

比较接近于 Bacillus cereus。菌株 TB 和 TE 也比较接近， TB 能与硝酸盐呈阳性反应而 

TE 呈阴性。 根据伯杰氏细菌手册第九版 TB 与 Stenotrophomonas maltophilia 接近而 TE 

与 Xanthomonas sp.接近。 TC 和 TF 分别与 Stenotrophomonas sp. 和 Pseudomonas sp.接

近。  它们在GenBank数据库中的登录号分别为TA, TB, TC, TD, TE, TF：GQ381280- 

GQ381285。从系统发育树上可以看出，太湖沉积物解有机磷细菌的多样性低，主要属于

γ-proteobacteria 和 low (G+C) % Gram positive bacterium两个类群。 

表2-4  解有机磷细菌的分子鉴定结果 

菌株 最适菌种及其登录号 相似性 查询覆盖 登录号 

TA Bacillus cereus (AB355699) 99% 0% GQ381280 
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TB 

Stenotrophomonas maltophilia 

(EF491967) 

99% 0% GQ381281 

TC Stenotrophomonas sp. (AB255384) 99% 0% GQ381282 

TD Bacillus cereus (AB247137) 99% 0% GQ381283 

TE Xanthomonas sp. (FJ600362) 99% 0% GQ381284 

TF Pseudomonas sp. (DQ453820) 99% 0% GQ381285 

 

 

图2-6 太湖沉积物中有机磷细菌的16S rRNA 基因系统发育树 

(注：分别用了MP和NJ2种方法建树，节点上面的数字是MP法的支持率，节点下面的数字是NJ法的支持率。

当支持率大于50时才有效) 

 

根据形态学、细胞生理生化性质和 16S rRNA基因序列分析，从太湖沉积物中分离出的

6株解有机磷细菌属于Bacillus cereus, Stenotrophomonas maltophilia , Stenotrophomonas sp., 

Bacillus cereus, Xanthomonas sp., Pseudomonas sp., 与在西湖沉积物中分离出的 6 株解有机

磷细菌有所不同，因湖泊沉积物 OPB 种类丰富，且具有明显的区域差异性。此外，从太湖

水中得到的解有机磷细菌包括 Bacillus thurigiensis, Bacillus pumilus, Bacillus sp., Bacterium 

sp., Microbacterium oxydans, Bacillus cereus 和 Bacillus simple (冯胜等 2008)，其中 Bacillus 

属的也见诸沉积物，故这种菌可能自沉积物迁移至水柱之中。 

3、解有机磷细菌解磷能力的比较 

沉积物磷的释放将促进水体富营养化过程，近年来的研究结果表明，微生物亦为控制和

影响沉积物磷释放的重要因素，可直接参与磷循环 (Clavero et al., 1999; Goedkoop and 

Pettersson, 2000; Tornblom and Rydin, 1998)，微生物将沉积物中的有机磷分解为无机磷，并

将不溶性磷化合物转化成可溶性磷。在好氧条件下微生物固定大量的磷，并在厌氧条件下将
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其释放。沉积物中的微生物聚合的磷是植物有效磷的重要来源，在微生物组织中的含量为 

1.4％-4.7％ (Hedley and Stewart, 1982)。微生物死亡后，体内聚集的无机态磷大量释放出来，

进入水中对富营养化产生影响 (Clavero et al., 1999; Hupfer and Gachter, 1995)。与真菌和放线

菌相比，细菌在降解磷的过程中发挥的作用更大 (Kucey, 1983; Patil et al., 2002)。解有机磷

细菌被视为土壤中磷酸盐的主要来源 (Tao et al., 2008)。因此，研究解有机磷细菌的解磷能

力具有重要的生态学意义。 

解磷能力可通过液体培养法和固体培养法加以量度，前者的评判指标为液体培养基中的

溶解反应性磷浓度，后者的评判指标为固体培养基中解磷圈的大小。在从太湖沉积物分离的

6株解有机磷菌株中，SRP 浓度最大的和透明圈直径最大的均为TB 菌株（图2-7、图2-8）。

这6株OPB 菌株有着不同的解磷能力，这可能于它们作用的底物和解磷机制有关。在南波罗

地海岸 Sopot 附近的一个海滩上分离出了解有机磷细菌，其解磷能力的研究结果表明，大

多数菌株均可以水解 DNA，只有一小部分可以降解甘油磷酸 (Mudryk, 2004)。在被农药 

methamidopho（MAP）污染的地区分离出了14株解磷细菌，并研究它们降解 MAP 的过程。

结果表明，不同菌株产生的中间代谢物不同，根据其代谢产物类型，10株菌被分为A、B、

C三组，A组中的菌株通过断裂 P-N、P-O和 P-S 键将 MAP 降解为含磷的酸类；而B组和

C组的菌株只能降解部分的P-N 和 P-S 键 (Lu et al., 2007)。另外，一些菌株同时具有降解

有机磷和溶解无机磷的能力 (Tao et al., 2008)。 
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图2-7  6 株 OPB菌株的液体培养的解磷能力比较 

 

4、解有机磷细菌数量与碱性磷酸酶活性的关系 

胞外碱性磷酸酶在水生态系统有机质的转化过程中具有关键作用。它们通过水解机制将

大分子转化为寡聚或单分子物质，催化有机磷分解为正磷酸盐，这是生物可利用性磷的重要

补充途径 (Hernandez et al.，2000)，后者再度被细菌同化，在食物网中上述步骤是至关重要

的。故胞外碱性磷酸酶活性的大小与水体富营养化程度密切相关，英国16个湖泊的研究结果

表明，湖泊碱性磷酸酶活性与富营养化程度正相关 (Taga and Kobori, 1978)；美国水库的研

究结果表明，沉积物中碱性磷酸酶活性与细菌总量正相关 (Sayler et al., 1979)。太湖沉积物

中 OPB 的数量与 APA正相关（r=0.706, P<0.05, n=24）（图2-9），而这两者均正比于沉积

物有机磷含量(Song et al., 2009a; Zhou et al., 2008)，太湖沉积物垂直分层的研究结果表明，

APA 与解磷细菌的数量相关，相关系数为0.50-0.85 (宋炜 等 2007)。在淡水鱼塘中，解磷

细菌，Bacillus spp. 是磷酸盐的最主要的来源 (Barik et al., 2001)，在海洋沉积物中，解磷细
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菌的数量和 APA 有直接的相关关系 (Ayyakkan.K and Chandram.D, 1971)。简言之，上述结

果为解磷细菌的酶学机制提供了更多的证据。 
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图2-8  6 株 OPB 菌株的固体培养的解磷能力比较 图2-9  太湖沉积物 OPB 数量与 APA 的关系 

 

第二节  底部边界层大型消费者及其生活习性与方式 

根据生活习性，底栖动物可分为固着生物、周丛生物、钻蚀生物、底埋生物、水底匍匐

动物和水底游泳动物。固着生物包括固定在基质上营固着生活的动物，终生不再移动，固着

动物包括几乎全部海绵动物、苔藓动物和大部分的腔肠动物及其他门类的一些动物。由于相

对静止的生活方式，固着动物采用被动的摄食方式，主要依靠水流带来的食物提供营养。附

着动物：附着生长后仍可移动。例如贻贝、扇贝、珠母贝等，常以发达的足丝附着在基底上，

这些贝类可分泌新的足丝附着在新的环境上。临时固着的种类较多，方式也不同。如蛭类用

吸盘固定，某些摇蚊和石蛾幼虫则固定于底质上得巢、管等。匍匐动物：指栖居于水底表面

稍能移动。它们包括大部分腹足类软体动物、海星类、海胆类、和一些双壳类软体动物，这

类动物一般都具有宽大的基部和扁平的体型，以便保持平衡状态。攀爬动物泛指爬行于底质

表面和水底突出物（例如水草）上得动物，在底质表面爬行的类群个体都较大，常有较厚的

贝壳或被甲。如腹足类的环棱螺、圆田螺及甲壳类的各种蟹类和螯虾等，昆虫中的红娘华等

在突出物上攀援的种类大多数体型较小，贝壳也相对较薄，例如寡毛类的仙女虫科，该类动

物中有不少种类营负管或者负囊的生活习性负管由砂粒构成并随虫体而移动。由厚重的负管

的种类多只在泥表爬行，而负管轻巧的种类则常见于水生植物上。管栖动物主要包括一些能

分泌管子埋栖于沙泥中得种类。如有的沙蚕生活在 U 型革质管内，管外壁粘附砂粒和壳片，

绝大多部分埋入泥沙中，管得两端由开口，虫体终生栖居管中，身体中断疣足的腹肢变为腹

吸盘吸住管壁，背肢变为扇状体，可以鼓动管内的水流动，这些变异是对管栖生活适应的结

果。底埋动物是指栖息于泥沙中的一类动物，也包括挖洞穴局的动物，例如有一些环节动物、

软体动物和甲壳动物。钻饰动物，有些动物具有特殊的技能，可以通过机械的或者化学的方

式钻蚀坚硬的岩石或者木材等物体，他们生活在自己所钻蚀的管道中，所以成为钻蚀动物。

穴居动物常有部分身体暴露出底质外，例如颤蚓类常将尾部暴露出啦并不断的摇摆，造成水

流以获取容氧，有些种类如尾鳃蚓则在尾部各节有成对的指状鳃，以提高溶氧的流通，河蚬

则有很长的进出水管便于从水中吸收氧气和滤食悬浮食物颗粒，另外蚌类还具有肌肉发达的

斧足也是底质穴居开凿穴道的一种适应（Geraldine, 2006；刘建康, 2000）。 

一、寡毛类 
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寡毛类（Oligochaeta）系环节动物门中的一纲，为蚯蚓类，是富营养化浅水湖泊最为常

见的底栖动物类群。寡毛类体较长，横切面呈圆形，少数种类背腹扁平。身体具体节，内外

均很明显，体腔被隔膜间隔，无疣足。刚毛远比多毛类少，构造简单，按一定的排列形式，

直接着生于各体节的体壁上。寡毛类无触手、触须和鳃（尾鳃蚓和蛭形蚓等例外）。肛门位

于身体后端，少数具吸盘，雌雄同体。目前发现的寡毛类环节动物大约有 6700 多种。 

寡毛类底栖动物多分布在 0-10cm 层沉积物中，寡毛类底栖动物对表层沉积物的在改造

作用非常明显，寡毛类通过物理性的扰动作用产生大量的通道，增强了沉积物的扩散系数和

通透性，加大了上覆水-沉积物界面之间交换通量。穴居动物常有部分身体暴露出底质外，

例如颤蚓类常将尾部暴露出啦并不断的摇摆，造成水流以获取容氧，有些种类如尾鳃蚓则在

尾部各节有成对的指状鳃，以提高溶氧的流通（Geraldine, 2006）。 

二、摇蚊幼虫 

摇蚊科幼虫是底栖动物群落的重要组成部分，有关摇蚊幼虫的生物学特性的研究已经有

不少的报道，富营养化淡水湖泊中最为常见的摇蚊幼虫分别为中国长足摇蚊（Tanpus 

chinensis）、大红德永摇蚊(Tokunagayusurika akamusi)、羽摇蚊(Chironomus plumosus) 。不同

种类的摇蚊幼虫生物学特性也尽相同，中国长足摇蚊营自由生活，不筑巢，但是也能深入淤

泥几厘米深处，以食碎屑为主，兼食藻类，羽化期在8月-9月；大红德永摇蚊垂直向下筑巢，

以食碎屑为主，兼食藻类，该物种在5-10月份会进行垂直迁移深入到更深的沉积物下，影响

该物种垂直迁移的因素主要是温度，该物种是一种冷水性的种类，可作为一种热敏感的指示

生物，羽化期在11月-来年1月份（郭先武，1995；Baker，1979）；而羽摇蚊营筑“U”型巢

生活，以食碎屑为主，羽化期在5月、8月份 (Walshe，1974; Florian Mermillod-Blondin，2004; 

Geraldine Nogaro，2006)。摇蚊幼虫穴居在U型管中利用富含氧气的上覆水在管道流动而使

管道空气流通。不仅为其呼吸提供氧气，而且使周围环境产生了氧化带，提高了有机物的质

量不稳定性和降解性。 

三、软体动物 

软体动物是浅水湖泊底栖动物的重要组成部分之一，双壳类软体动物主要营滤食和食悬

浮生活，因而双壳类软体动物可以通过滤食沉积物-水界面的碎屑、细菌、浮游植物和悬浮

的颗粒态有机质等将沉积物-水界面耦合在一起，同时他们代谢的排泄物沉积在沉积物表面，

从而改变沉积物-水界面的生物地球化学循环（Newell, 2005；Vaughn, 2001） 。 

河蚬生活在底质为砂、砂泥或泥砂的江河湖泊、池沼、沟渠中,以通海江河的咸淡水交

汇处分布密度较大;营穴居生活,穴居深度2～5 cm。水温低于5 ℃时,停止摄食;高于32 ℃时,

可能死亡;适宜生长水温为9～32 ℃。河蚬为杂食性动物,摄食底栖藻类、浮游生物和有机碎

屑等,以鳃过滤的方式取食。河蚬3 月龄( 壳长1. 1～1. 2 cm) 达性成熟,雄雌异体( 偶有雄雌

同体) ,分批成熟、分批产卵类型,体外受精。在福建的生殖期为1～12 月,以7～8 月为盛期;

在江苏以6月上旬至9 月下旬为盛期。在适宜孵化的条件下,受精卵的胚体在担轮幼体期之后

脱膜,此时体长200μm;脱膜后进入面盘幼体期,期间营浮游生活;结束浮游生活后沉入水底,

再经15～30 d 的发育,变态为针尖状的幼蚬,开始埋栖生活,这时把壳体埋在泥砂中,只露出水

管进行呼吸和摄食、排泄. 软体动物的生长、分布与水生植被、食物等关系密切。如,保安湖

中由于缺乏碎屑、细菌和浮游植物等食物资源,河蚬的密度较低 (刘月英，1979)。20 世纪60～

80 年代,由于洪泽湖存在有利于河蚬生长与繁殖的环境(如适宜的流速、底质和食物资源等) ,

河蚬逐渐成为优势种 （刘敏，2008）。短期实验初河蚬投放于沉积物表面时,能在几分钟内

用斧状足挖掘沉积物进而将全部躯体钻入栖息,对沉积物表面造成了强烈的破坏和扰动,这瞬

间破坏了沉积物表面的氧化层,使沉积物中氨态氮得以迅速突破氧化屏障进入上覆水中. 河
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蚬属半运动食悬浮颗粒物的底栖动物,借助虹吸和过滤上覆水俘获悬浮有机颗粒,将其消化分

解后与自身新陈代谢的产物一同排入上覆水中，河蚬是一种半运动食悬浮物的软体动物，它

穴居于水底生活，以硅藻、绿藻或轮虫等浮游生物为食，携带食物和氧气的水就从进水管进

入外套膜，最后又从出水管排出体外（陈振楼，2005；Nakamura，2000） 

   菲律宾蛤仔属大型底栖滤食性双壳贝类,倒立埋栖于泥沙中。蛤仔在穴中随潮水降落做上

下升降运动,伸出水管索食,从而使颗粒物质发生转移,进而改变沉积物的理化性质。蛤仔的最

大分布深度可达 11cm ,这与潮间带采样的时测的深度基本一致;表层示踪砂的最大迁移深度

5cm ,8cm 深处向上迁移所达最小深度为 4cm ,可能与放置的示踪砂数量有关。Gontier 等人

在泥质沉积物中作了类似的实验,在距沉积物表层 6. 3cm 处加入示踪颗粒,14 天后,示踪颗

粒无明显迁移现象,整个实验所测的最大迁移深度不超过 11cm ,一般在 7～8cm 之间,原因是

泥质沉积物中大型底栖动物的垂直分布较浅;于子山等分别做了紫彩血蛤( Nuttallia olivacea) 

和心形海胆( Echinocardium cordatum) 的类似扰动实验,紫彩血蛤是砂质潮间带滤食性种类,

测得了 12cm 的最大分布深度,心形海胆的活动范围主要在表层,测得的最大分布深度是 6～

7.5cm。滤食性双壳贝类对沉积物具有一定的生物扰动作用。按照传统概念,生物扰动是指底

栖动物,特别是沉积性大型动物的活动对沉积物初级结构造成的改变。然而,菲律宾蛤仔通过

自身的活动分别使 28. 2 %的示踪砂悬浮进入水体和 36. 1 %的示踪砂垂直下移,生物扰动导

致其活动范围内的沉积物颗粒上下混合,并促使颗粒态和溶解态的物质释放进入水体再悬浮,

由此证明菲律宾蛤仔不仅通过摄食(生物沉降) 控制水生态系统,且通过生物扰动影响沉积物

/ 海水界面生源要素的交换通量（杜永芬，2004） 

贝类通过生物过滤作用对水体中浮游生物及颗粒有机物质有着巨大的影响；以贻贝为

倒．贻贝(Mytilus edulis)的滤水率可达5 L／g·h。贻贝能够利用上覆水中，乃至整个水域的

浮游植物及颗粒有机物质，在均匀混合的海区，如Oosterschelde湾和Western Wadden海，贻

贝能4～7 d中过滤整个水体， 牡蛎滤水率也达到了8 L/g·h。在饵料密度较低时，过滤的饵

料可以被贝类有效地摄食，但饵料密度超过一目值时，一部分饵料以及不适口或营养价值低

的颗粒将以假粪形式排出．这就是贝类对食物颗粒进行选择性摄食；Shumway等1985年的研

究结果表明，滤食性贝类对饵料的选择可以分为三步：一是鳃的优先清除；二是唇瓣的吞咽

前选择(Preingestive selection)；三是消化道的吞咽后选择(post—ingestive selection)。在高密

度饵料水体中，贝类会产生大量的假粪，分珏更多的粘液，从而导致贝类的氯、碳损失。

Essink等也认为，鳃的结构对浮游物的浓度有一种适应功能 (杨红生， 1998)。 

覃雪波 2010 年利用微宇宙示踪技术,定量研究了天津北塘河口地区的天津厚蟹、沙蚕、

泥螺和青蛤 4 种底栖动物对沉积物的扰动作用.结果表明：生物扰动对沉积物的分布具有明

显影响.不同底栖动物扰动能力不同,对表层沉积物的扰动强度（扩散系数,10^-3cm^2·d^-1）

大小依次为：沙蚕（2.95）＞天津厚蟹（1.00）＞青蛤（0.78）＞泥螺（0.35）＞对照（0.05）;

对深层沉积物则是天津厚蟹（3.10）＞沙蚕（2.33）＞青蛤（0.28）＞泥螺（0.15）＞对照（0.05）.

这种差异主要与不同底栖动物所属的功能群不同有关.底栖动物体积与表层沉积物扩散系数

显著相关（P＜0.05）,可采用底栖动物体积预测其对沉积物的扰动强度 。 

四、甲壳动物 

甲壳纲动物是一类节肢动物，有坚硬的外壳包裹着身体，常见的如螃蟹和虾等。由于此

类动物主要生活在沉积物表层等水底部，因此对沉积物表层有破坏性影响。 

蟹类在取食、掘穴、栖息和滩面运动过程中将对潮滩沉积物表面结构进行主动的改造和

破坏，待高潮海水淹没时，滩面这些蟹类的活动痕迹进而影响到沉积物一水界面的颗粒及溶

解质的交换。蟹类动物在潮滩上活动范围广，运动形式多样，行为和功能复杂，如步行、奔

跑、埋伏、游泳、穴居等 （戴爱云，1986）。大量研究显示，蟹类对其栖息地环境状况具有
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显著的改造作用，如影响沉积物颗粒粒度及有机质的空间分配，改变沉积物的化学性质，发

达的洞穴结构使得沉积物中氧的可利用性增大，提供了更多沉积物早期成岩过程所需的电子

受体，改善表层下沉积物的微生物活动，促进了沉积物有机氮的矿化释氨控制沉积物中的微

生物活动及影响其他底栖动物的丰度等（Warren,1986; Morrisey,1999）。高潮滩蟹类底栖动物

活动对潮滩滩面地貌施加了显著的改造作用，蟹类活动较集中的地段，蟹洞覆盖率达到2～

3%，滩面掘出沉积物高达1～1.5 kg／m。潮水淹没情况下，小范围内高密度的蟹类活动能

通过机体排泄、加强沉积物再悬浮及促进沉积物一水界面溶质交换等方式致使沉积物出现三

态无机氮的巨大释放。蟹类活动造成的洞穴结构及对沉积物的翻动混合能增加沉积物中的氧

气含量，促进沉积物中有机氮的矿化和铵态氮的释放，造成无机氮在沉积物中的剖面分布特

征发生较大变化 （刘杰，2008）。在河口淤泥质底质掘穴生活的种类挖掘沉积物，当其掘穴

活动时，向外排出颗粒。它们的身体呈流线型，使得挖掘更加容易。各种各样的沙蚕是典型

的掘穴生活动物，它们将挖掘出来的颗粒物堆积在河口潮滩上，形成一个一个的小沙堆。蟹

类洞穴有时深达一米多，而且洞穴之间彼此交汇。不仅如此，蟹类的警觉性也非常高，稍有

动静，便立即爬入洞穴之中。在沙质底质空隙中生活的种类居住在沙粒间的空隙内，它们能

够快速地移动。一般来说，空隙中生活的群落比掘穴群落更加多样化。沙滩的高渗透性和高

的波能促使水快速交换、有机质更新以及把氧抽入沉积物表层以下。于是，在这些区域，小

型底栖动物能够深深地钻入沉积物中，有时可深达1m（袁兴中，1999，2002）。 

螯虾的食性很杂，各种鲜嫩的水草、水体中的底栖动物、软体动物、大型浮游动物，及

各种鱼、虾的尸体及同类尸体都是螯虾的喜食饵料，对人工投喂的饲料也很喜食。在生长旺

季，池塘下风处浮游植物很多的水表面，能够观察到螯虾将口器置于水平面处用两只大螯不

停划动水将水面藻类送人口中的现象，表明螯虾甚至能够利用水中藻类。螯虾掘洞的深度是

决定其危害程度的关键因素。根据对 35 例克氏螯虾洞穴的实地测量，大多数洞穴的深度在

50～80 厘米，约占测量洞穴的 70％左右，部分洞穴的深度超过 1 米，最长的一处洞穴达 2．1

米。通常，横向平面走向的螯虾洞穴才有超过 1 米以上深度的可能，而垂直纵深向下的洞穴

一般都比较浅。螯虾的掘洞速度很快，尤其在放人一个新的生活环境中尤为明显。在大丰螯

虾试验地中，放人螯虾经一夜后观察，在砂质土壤条件下，大部分螯虾所掘的新洞深度超过

30 厘米螯虾掘洞的洞口位置通常选择在水平面处较多，但这种选择常因水位的变化而使洞

口高出或低于水平面，故而一般在水面上下 20 厘米处螯虾洞口最多。但螯虾掘洞的位置选

择并不很严格，在水上池埂，水中斜坡，及浅水区的池底部都有螯虾洞穴（郑生顺，1999）。 

谭氏泥蟹主要通过生物扰动如掘穴活动，增加沉积物一水气三相界面之间的接触面积，

促进沉积物界面附近氮营养盐物质交换过程，蟹类动物具有较强的生物扰动作用，通过掘穴

活动改变了沉积物物理结构，增加了单位表面积下沉积物与大气之间的接触面积，使沉积物

氧含量大为增加，因此促进了潮滩沉积物中氮的生物地球化学循环过程速率（刘敏，2005）。 

黄河口潮滩松软沉积物上生活着大量的螃蟹,在平坦裸露的潮滩上挖掘出漏斗状的洞穴,洞穴

入口的最大直径可达到10 cm ,深度达35 cm。漏斗状的洞穴在涨落潮过程中保持开口,以捕获

沉积物,螃蟹的活动又使深层和表层的沉积物相互混合,导致沉积物再悬浮或运移,这个过程

对表层沉积物物理力学性质的改变产生重要影响（Bortolus，1999）。Iribarne et al. 在巴西和

阿根廷之间河口地区的研究表明: 螃蟹每天掘出物可达到5kg/ m
2 

(湿重) 。这些螃蟹的排泄

物和掘出物在洞穴口形成小土墩或球状颗粒散落在潮滩表面,经历了若干个潮周期后,成为表

层沉积物的一部分，故表层沉积物在往复潮流作用下所发生的运移受颗粒大小、水动力条件、

生物活动的影响。黄河口刁口潮滩螃蟹扰动区与无螃蟹扰动区的沉积物物理力学性质比较,

表现为高含水率、高渗透性、表层沉积物细化,下层粗化,表层强度降低,下层强度增强的对比

特征。同时,这些沉积物的物理力学性质之间存在相关性。螃蟹扰动土体的含水率在20 cm 深

度以上,明显大于无螃蟹扰动的土体,这和研究区大多数的穴居螃蟹的活动深度在20 cm 左右
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相一致。沉积物含水率的增加,可能是由于螃蟹的掘穴活动使沉积物结构变得疏松,孔隙率增

加,在涨落潮过程中,沉积物的含水率增加。而含水率的增加,导致沉积物强度的降低。螃蟹扰

动区上部土体的强度降低,下部土体强度增大的特点,这是因为: 生物活动增加了上部土体的

含水率; 生物活动把下部细粒物质带到表层,下部沉积物粗化,粗粒物质有利于排水固结和强

度增加（陈友媛，2007； Rhodes，1974） 

五、游泳动物  

游泳动物（nekton）是指在水层中能克服水流阻力自由游动的水生动物生态类群。淡水

中游泳动物主要包括脊椎动物的鱼类、头足类和甲壳类的一些种类，以及爬行类和鸟类的少

数种类组成，其中主要是鱼类。绝大多数游泳动物是水域生产力中的终级生产品，产量占世

界水产品总量的 90％左右。游泳动物是一类经常在水底游动的动物，它们具有发达的运动

器官（如附肢），具有一定的游泳能力。游泳动物能主动活动，其活动主要靠发达的运动器

官。这类器官不仅可克服海流与波浪的阻力，进行持久运动，还可迅速起动，以利捕捉食物、

逃避敌害等。水底游泳动物由各种各样的运动方法，鱼类为了适应水中运动，往往具备典型

的流线体型；甲壳类动物游泳时利用胸肢（蟹类）或者腹肢（虾类），双壳类软体动物中的

扇贝利用反射原理活动，它们把水从经常活动的壳瓣下射出而移动（刘健康，2000）。对于

那些习惯在水底活动的游泳动物，游泳时所产生的水流甚至直接摩擦底部将对湖底的沉积物

形成物理性扰动。 

   

六．多毛类 

底栖的沙蚕主要生活于沉积物间隙中，穴中或管中，还会在沉积物上自由爬动．持续地

爬行将小颗粒整合集结成团块，通过生物引灌(bioirrigation)把水泵进、泵出，从而改变沉积

物的初级结构。它们还能通过摄食、循环、呼吸、排泄等行为改变沉积物的生物和物理化学

性质（Aller, 1980）。Christensen等报道了在有杂色刺沙蚕(Nereis diversicolor)的生境中，沉

积物表面变得粗糙、不规则。出现了0．5-1．0 cm高的类似烟囱状结构，在有双齿围沙蚕(Nereis 

virens)的生境中．沉积物表面比较平滑。但摄食活动使沉积物更加不规则。没有类似烟囱状

结构：它们沉积物表面都出现了褐色的氧化带。Michaud等在研究波罗的海白樱蛤(Macoma 

balthica)和双齿围沙蚕(Nereis virens)对沉积物营养盐通量影响时发现．双齿围沙蚕(Nereis 

virens)用黏液对沉积物进行包装，在沉积物上有规律地伸展它们的虹吸管，试验结束时，沉

积物出现了5 cm的褐色氧化带 (孙思志，2010)。 

 

第三节  界面微环境底栖藻类的生长与生活习性 

营养物质在水/沉积物界面的生物地球化学行为对湖泊，尤其是浅水湖泊的水环境与生

态系统具有极为重要的影响(Lee and Micheal，2003；Lijklema,1977；Lijklema，1993。

固着藻在营养物质的生物地球化学循环过程中具有重要作用。如 Luijn等(1993)研究了低栖

固着藻类对水/沉积物界面营养物质迁移转化的影响，明确了其对界面生物化学过程的作用。

事实上，底栖藻类不仅是许多浅水湖泊的重要初级生产者，而且为其他水生生物提供了重要

的微生境(Winter and Duthic,2000)；它们对环境因子的变化十分敏感，被广泛用于环境污

染和水质监测的生物指示种(Kinross and Read,2000)。2004年 6月至 2005年 4月对太湖

草型、藻型及过渡型区域以及两条出湖和两条入湖河道的调查表明，在水，沉积物界面的固



 

 

20 

 

着藻类中，硅藻门(53.85％)和绿藻门(34.62％)的种类最多，其次是蓝藻门(7.69％)，而裸

藻门(3.84％)相对较少，各采样点的优势种主要集中在硅藻门；在季节分布上，夏季和秋季

种类和数量较多，冬季最少；在空间分布上，草型湖泊在全年(6月份除外)的藻种类和密度

居多，过渡型湖泊次之，藻型湖泊最低(11、12月份除外)。另外，在藻型湖泊(站点 3)中发

现了越冬的微囊藻（袁信芳和赵新燕，2007）。 

在我国，湖泊中最常见的水华蓝藻种类为微囊藻。微囊藻常为富营养化水体中的优势藻

类种群，这与其种群繁殖方式密切相关。在有典型水体分层现象的湖泊中，当水温降低到一

定阈值时，微囊藻营养体（多为单细胞或几个细胞聚合成的小群体）下沉至湖泊底部，并继

续保持营养体方式度过冬季。次年，当营养体获得“适宜”的环境条件，细胞复苏，开始源源

不断地由底泥表面上升至真光带，从而为种群的大量暴发提供了必须的“种源”（宋立荣，

2007）。这一过程十分复杂，即使在同一种类中，也没有一定的模式（图 2-10）。 

 

图 2-10 微囊藻细胞越冬、复苏示意图 

（宋立荣，2007） 

武汉东湖是一个富营养型亚热带浅水湖泊，其沿岸带底栖藻类群落的季节分布特征明

显，夏季的优势种群是一些体积很小的硅藻类曲壳藻(Achnanthes spp．)，其他大部分季节是

绿藻门的团集刚毛藻(Cladophora glomerata)和硅藻门的变异直链藻(Melosira varians)。不同

样点间的底栖藻类现存量差异不显著，但优势种类不同，以团集刚毛藻为优势的绿藻在处于

中富营养区域的磨山样点比例最高，以变异直链藻为优势种的硅藻在严重富营养化的水果湖

样点中比例最高。底栖藻类月平均现存量(以叶绿素 a 计)的时间变化格局为夏季最低(41.5 

ug/cm
2
),逐渐增加到秋、冬季节的最高峰值(55．3ug/cm )。造成东湖夏季底栖藻类现存量低

的原因是雨季水体环境的不稳定性和水位升高造成的低光照。不同样点间的 chl b、chl c 及

chl b/a、chl c/a 值具有显著差异，分析这种差异显示：在东湖的富营养化条件下，过渡的富

营养化能增加底栖藻类群落中硅藻的比例，却降低了绿藻的比例；不同环境条件下的底栖藻

类群落结构具有特异性，分析底栖藻类群落结构可以用来评价水环境健康状况。东湖底栖藻
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类现存量的季节变化规律与浮游藻类不同，它和水温显著的负相关，但温度和浮游藻类并不

是影响东湖沿岸带底栖藻类生物量变化的直接因子。团集刚毛藻等底栖丝状藻类给各种底栖

动物提供了食物和栖息环境，在东湖生态系统中具有重要的作用和功能(裴国凤和刘国祥，

2007)。   
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