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长江口外浮游植物死亡释放溶解有机质的降解及其

溶氧消耗* 

高小丰  吴  莹①  朱卓毅 
(华东师范大学河口海岸学国家重点实验室  上海  200062) 

摘要    浮游植物光合作用产生的溶解有机质(dissolved organic matter, DOM)是海洋中溶解有机质

的重要来源, 浮游植物死亡后释放的新鲜溶解有机质活性高、数量大、生物可利用性高, 其降解过程

中对溶解氧(dissolved oxygen, DO)的消耗显著。但到目前为止, 对此类溶解有机质的降解过程以及其

耗氧情况还鲜有研究。本文基于 2013 年 8 月东海航次, 对浮游植物(硅藻为主)死亡后释放的新鲜有

机质进行人工受控培养, 研究其降解过程及对 DO 的消耗, 并评估该降解过程对低氧现象形成的贡

献。研究发现: 培养体系中溶解有机碳(dissolved organic carbon, DOC)和 DO浓度皆随时间呈指数下

降, 总溶解态碳水化合物(total carbohydrate, TCHO)也出现明显降解; 体系的初始 DOC浓度越高, 降

解速率常数 k(DOC)、k(DO)越大, k(DOC)受 DOC浓度、活性以及 DO浓度的影响;  培养过程中细菌丰度

明显增加, 添加 HgCl2的对比实验表明细菌在降解过程中起到重要作用。本文的研究结果表明, 浮游

植物死亡后释放的溶解有机质的快速降解及其对溶解氧的消耗, 对长江口低氧环境的促成具有重要

意义。 
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溶解有机碳(dissolved organic carbon, DOC)是海

洋中主要的有机碳储库, 其来源、迁移、转化和循环

等过程是全球碳循环的关键部分(Hedges, 1992)。浮

游植物光合作用现场生产的光合溶解有机碳

(photosynthetically produced dissolved organic carbon, 
PDOC)约为 10—12Gt (刘诚刚等, 2010), 是海洋中溶

解有机碳的主要来源。浮游植物生长期间分泌及死亡

后自溶释放的溶解有机质中 , 含有大量较高活性的

碳水化合物和氨基酸(Cherrier et al, 1996; Amon et al, 

2001; Meon et al, 2001)。这些溶解态的有机质因其较

高的活性及生物可利用性 , 绝大部分被微生物利用

降解进入更高营养级重新参与碳循环 , 但目前对于

这一降解消耗的过程仍知之甚少。 

长江口是我国入海通量最大、受人类活动影

响最为强烈的河口。近几十年赤潮和低氧现象频

发(叶属峰等 , 2003; Wei et al, 2007), 低氧问题总

体呈恶化趋势(Wang, 2009; Zhu et al, 2011; 刘海

霞等 , 2012), 严重影响了当地生态系统。对于长江

口低氧现象 , 很多研究者都认同有机质在底部的

耗氧是导致该现象的重要原因(Li et al, 2002; Wei 

et al, 2007; Hetland et al, 2008; 王丹等 , 2009), 目

前针对颗粒态有机质降解耗氧情况已有部分研究

(朱卓毅等 , 2013), 但对于溶解态有机质降解耗氧

情况的研究还较少。本文针对浮游植物死亡后释

放的新鲜溶解态有机质 , 研究其在模拟的密闭黑

暗的海底环境中的降解情况以及耗氧过程 , 从而

评估浮游植物死亡释放溶解有机质的降解在低氧

形成中的作用。  
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1  材料与方法 

1.1  采样站位及实验设计 

现场采样及溶解有机质降解培养实验于 2013 年

8 月在东方红 2 号科考船上进行。采样站位为 A2、

C3、M2 站位(图 1)。在选定站位进行浮游植物拖网, 

采集的水样即刻用 200μm 筛绢过滤以除去浮游动物, 

获得的初步滤液立即放在–20°C的冰箱中冷冻 24h以

上。之后在室温条件下解冻并用 GF/F 膜过滤, 获得

高浓度的溶解有机质溶液。同时在相应站位采集底层

海水, GF/C膜过滤获得引菌液, 并以此来稀释上述冷

冻后的高浓度溶解有机质溶液。将两者混合均匀后分

装到 BOD 瓶(磨口塞玻璃瓶, 约 60mL, 可液封)中, 

铝箔包裹遮光后置于表层循环海水培养箱中进行培

养。前 2天密集采样, 后面逐渐隔天采样至体系中溶

氧低于 1μmol/L为止, 因此培养时间不尽相同。每次

从单独瓶中采样 , 包括溶解氧 (dissolved oxygen, 

DO)、过滤获得 DOC、总溶解态碳水化合物 (total 

carbohydrate, TCHO)、异养细菌样品。实验过程中使

用的玻璃瓶均在 2mol/L 盐酸中浸泡三天以上 , 用

Milli-Q水洗净后, 在洁净实验台(紫外灯开启)吹干。 

在 M2、C3站位各进行一组培养。在 A2站位进

行三组培养 , 较高浓度培养记为 A2-HC (high 

concentration), 较低浓度培养记为 A2-LC (low 

concentration), 并在后者选取部分样品添加 HgCl2作

对照组, 记为 A2-LC-HgCl2。HgCl2可杀死微生物, 对

照目的在于观察异养细菌在有机质降解过程中的作

用。对于 A2 分较高和较低浓度组, 是由相同体积的

底层海水稀释不同体积的高浓度冷冻溶解有机质滤

液而获得。此三站位的培养方案均相同。但在 A2-HC

组培养中, 第 40h后体系中的溶解氧浓度已趋于零, 为

了进一步获得有机质降解和溶解氧的关系, 向该体系

的剩余 BOD瓶中增加补充空气的操作。具体: 用 50mL

的灭菌针筒及灭菌软管向 BOD瓶中充入相同次数的空

气, 充气后溶氧水平达到初始浓度的 50%左右。 

本实验方案通过 BOD 瓶液封, 铝箔包裹遮光, 

用以营造一个密闭黑暗的模型 , 最大程度模拟夏季

层化后的底层海水环境 , 目的是研究浮游植物死亡

后沉降到海底释放出溶解有机质的降解耗氧过程。培

养过程中通过拖网来富集浮游植物 , 冷冻使浮游植

物释放出有机质, 两个操作的结合促使获得高浓度、

高活性的溶解态有机质 , 为研究溶解有机质的降解

及其经历的有氧到低氧甚至缺氧的过程提供保障。 

 

图 1  降解培养实验站位示意图 
Fig.1  Location of sampling stations 

 
1.2  测样方法 

溶解氧采用《海洋调查规范——海水化学要素调

查》中的碘量法测定(海水化学要素调查, 2007), 平行

滴定两次, 相对标准偏差为 0.16%—0.29%。水样经过

滤后获得 DOC, TCHO 样品, –20°C 冷冻保存直至测

定。DOC 测定采用高温催化氧化法(Sugimura et al, 

1988), 使用 TOC-L CPH 溶解有机碳分析仪(岛津)进

行测定, 3—5 次平行注射, 相对标准偏差<2% (鲍红

艳, 2013)。TCHO测定采用 TPTZ法(Myklestad et al, 

1997), 使用型号为 Cary100 紫外-可见分光光度计进行

分析, 平行测定 3—6 次, 检出限为 2.4μmol/L C, 相对

标准偏差为 5%—10%。FCM 样品采用多聚甲醛固定, 

混匀后在暗处静止 15min, 保存于液氮中, 采用型号为

BD FACScalibur 流式细胞仪进行测定分析, 每个样品

测定三次求取平均值, 具体方法见文献(潘洛安, 2005)。  

2  结果 

2.1  冷冻过程对 DOC释放的影响 

8月, 长江口外浮游植物主要由甲藻和硅藻组成, 

且硅藻占主要优势(郭术津等, 2011; 赵冉等, 2009)。

在 2011 年夏季东海相应低氧区调查发现, 以中肋骨

条藻和海链藻为优势种 , 硅藻门浮游植物丰度为

129.728×103cell/L, 丰度比值为 99.26%, 总浮游植物

丰度明显高于非低氧区(赵其彪等, 2015)。 

本文所选三个站位的浮游生物现场通过显微镜

观测, 发现均以硅藻为主, 尤其是 A2 站位, 硅藻丰

度达到 90%以上; C3站位硅藻约占到 60%, 甲藻的种

类较为丰富。此三站位的浮游植物不尽相同。 
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图 2  各站位浮游植物拖网液冷冻前后 DOC含量变化 
Fig.2  Variation in DOC of phytoplankton trawl samples from 

three stations in pre- and post-freezing tests 

从图 2可知, 各站浮游植物拖网液经过 200μm筛

绢过滤冷冻后, DOC 浓度较冷冻前都有不同程度的

释放。而不同站位 DOC 释放程度并不一致, 可以看

到 A2站位冷冻后 DOC含量增加了 1.8倍, 而 M2站

位只增加了 0.14 倍, 这可能与水域中浮游植物的丰

度以及所处的生长时期有关。冷冻前后 DOC 浓度的

变化说明拖网和冷冻起到了富集并促使浮游植物释

放出溶解有机质的作用。 

这些冷冻液经过滤稀释后构成本培养实验的基

质, 其主要来源于拖网时浮游植物现场释放的 PDOC, 

转移、过滤、冷冻等致使浮游植物死亡破碎后释放的

DOC, 包括单糖、多糖、氨基酸以及脂类等多种成分。

不同浮游植物 , 以及浮游植物处在的不同生长时期

所释放出的溶解有机质的组成、含量及活性均有较大

的差异(Biddanda et al, 1997)。由此本文所选取的三个培

养站位所获得的溶解有机质组分会有一定的差异。 

2.2  溶解有机质的降解 

从图 3 看出, 各组 DOC 均出现明显下降。在培

养初期降解迅速, 之后降解速率明显下降并趋缓, 且

略有波动。从 A2-LC-HgCl2 组对比可发现 , 添加

HgCl2后, DOC 浓度并没有降低, 反而略有上升。结

合表 1, 培养过程中各组细菌出现明显的增长, 并达

到不同的峰值 , 说明本培养体系中异养细菌在有机 

 

 

图 3  各组 DOC和 TCHO的降解变化 
Fig.3  Variations of DOC and TCHO in the incubation experiment 
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表 1  各组培养细菌丰度的变化 
Tab.1  Initial, final and peak values of bacteria density in all 

the experimental groups  

细菌丰度(×107cell/mL) 
站位 

初始值 末期值 峰值 

A2-HC 9.79 78 101 

A2-LC 8.08 54.6 85.1 

C3 3.43 6.49 31.3 

M2 9.76 4.61 59 

A2-HgCl2 5.64 3.27 — 

 
质降解中起到了主要作用。在微生物环中, 细菌大量

摄取溶解有机质来满足种群生物量的递增 , 形成以

异养细菌为主的二次生产力 , 并被微型游生物摄食

重新进入碳循环(Fuhrman et al, 1980; Azam et al, 

1983)。但在本培养体系中, 因为基质经过滤已去除微

型浮游生物 , 从而使得微生物环在本培养体系不能

完整存在。异养细菌在生长周期结束、病毒、环境改

变等因素作用下死亡, 表 1中观测到各组培养细菌丰

度达到峰值后开始明显下降。并观测到 A2-LC-HgCl2

及 C3组在培养后期DOC出现一定程度的增加, 可能

与后期细菌死亡破碎释放溶解有机质有关。 

图 3 中总溶解态碳水化合物(TCHO)同样出现降

解, 但因各组含量不同, 降解量相差较大。在 A2-HC

和 A2-LC 组, 培养开始时多糖约占总糖含量的 49%, 

培养结束时约 87%的多糖被降解, TCHO与DOC的比

值从培养初始的 50%下降到小于 20%。表明 A2两组

溶解有机质具有较高的活性。M2 和 C3 组中多糖在

培养开始时仅占总糖含量的约 20%, TCHO的含量和

比值均较低 , 因此各有机质降解量和降解速率相对

A2组都较小。 

溶解态碳水化合物是溶解有机质中重要的组成

部分, 其中的多糖属于胶体, 很多是透明胞外聚合颗

粒物 (transparent exopolymer particles, TEP)的前体

(Verdugo et al, 2004; 孙军, 2005)。溶解态多糖在本培

养体系中的含量及变化表明 , 可能存在很小一部分

难以利用的溶解态多糖向 TEP 的转化。因本文培养

基质均经过滤, 溶解态有机质是本文研究重点, 其向

TEP的转化应很少且仅是推测, 需要进一步的研究来

验证。 

在 A2-HC 组中, 培养开始的 8h 内 DOC 降解迅

速, 降解量超过 300μmol/L, 占到 DOC 总降解量的

85%以上, 之后 DOC 的降解量大幅降低, 降解速率

明显下降。此时体系中的 DO含量已被消耗殆尽。为

了进一步研究DO对溶解有机质降解的限制和两者的

关系, 向该组的后续体系通入空气补充氧气。 

DOC 的降解在充气前已进入一个平台, 降解速

率为 1.02μmol/(L·h), 充入氧气后, DOC 出现了明显

的降解(图 4), 降解速率上升为 16.32μmol/(L·h), 即降

解速率增大了约 16倍, 氧气对 DOC降解的限制可见

一斑。此后, DOC降解并伴随着氧气的继续消耗, 两

者速率同步减慢, 同时细菌丰度开始上升。在氧气消

耗至零后, DOC浓度降解达到一个新的平台, 细菌丰

度快速下降。DOC浓度在重新充气末期出现增加, 细

菌丰度从高点下降幅度约 6.3×108cell/mL (图 4)。根据

活体细菌丰度与细菌生物量之间的转化关系(Lee et 

al, 1987), 在一定程度上估算本体系中死亡细菌生物

量约在数百微摩尔碳上。由此, 推测培养后期观测到

DOC浓度上升现象或许与细菌死亡释放有关。 

  

 

图 4  A2-HC组充气前后各参数变化 
Fig.4  Variations of DO, DOC, bacteria in Group A2-HC in pre- 

and post-air-addition tests 
 

2.3  DO的消耗 

从图 5 看出, 各组培养体系中 DO 随时间的推移

出现明显的下降, 并且初期降解迅速, 尤其在高浓度

的 A2-HC 组、A2-LC 组, DO 在 8h 内基本被消耗至

接近零。在 M2和 C3组培养中, DO消耗同样先快后

慢, 逐渐到低氧, 最终达到缺氧的状态, 且培养后期

达到的低氧状态与缺氧区的溶氧水平较为一致。 

3  讨论 

3.1  DOC的降解速率 

有机质降解一般随时间以指数形式下降, 用以下

方程(Lønborg et al, 2009)对各组培养体系 DOC的降

解过程进行拟合:  

y=a+be–kt 
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图 5  各组 DO的消耗情况 
Fig.5  Variation of DO in the incubation experiment 

 
其中 t代表时间, y代表 t时刻体系中 DOC的浓度, a

代表培养末期未降解的 DOC的浓度, b代表培养过程

中降解掉的 DOC, k 是降解速率常数 , 此处记为

k(DOC)。各组 DOC的降解过程与拟合方程吻合度较好

(表 2), 且 DOC 的初始浓度越高, 降解速率越快, 这

与 Hopkinson和 Lønborg的结论一致(Hopkinson et al, 

1997; Lønborg et al, 2009)。对本文各组培养拟合的

k(DOC)值与其初始 DOC 浓度进行进一步线性分析, 发

现两者具有较好的正相关性(R2=0.79)。说明体系中溶

解有机质浓度越大, 其降解速率常数 k(DOC)越大。 

充气实验中, 补充氧气后 DOC 有较大幅度的降

解, 说明极低的溶氧水平是 DOC 继续降解的主要限

制因素。但其降解速率并未因补充溶氧而恢复到较高

水平, 充气后初始速率为 16.32 μmol/(L·h), 相比于培

养初始的 53.94μmol/(L·h)下降了 69%, DOC降解速率

常数 k(DOC)也下降了 43%。DOC活性同样是影响溶解

有机质降解的关键因素(Mannino et al, 2000), 充气时

TCHO/DOC 比值由培养初始的 56%下降至 20%。由

此可得, DOC的降解速率 k(DOC)不仅受限于 DOC浓度

和细菌丰度, 同样受溶氧水平的抑制以及 DOC 活性

的影响。 

各组培养体系中 DOC 的降解量记做 ΔDOC, 以

ΔDOC 与初始 DOC 的比值作为各组 DOC 的降解程

度。计算出各组培养的 DOC降解程度都达到 51%以

上 , 高于 Lønborg 等在 Loch Greran 培养中的

29%(Lønborg et al, 2009), 以及 Kirchman等在北大

西洋春季赤潮中的 42%(Kirchman et al, 1991)。本

文短时间培养过程中表现的较高降解程度均反映

出浮游植物死亡后释放出的新鲜有机质具有较高

的活性。  

表 2  DOC 和 DO 按指数方程降解拟合结果 
Tab.2  Results of exponential equation fitting to DOC and DO data in the incubation experiment 

DOC DO 
站位 

DOC初始浓度
(μmol/L) k(/h) R2 P k(/h) R2 P 

A2-HC 682.20 0.297 0.99 <0.02 0.48 0.99 <0.001 

A2-LC 514.61 0.178 0.91 <0.001 0.28 0.99 <0.001 

C3 247.46 0.142 0.95 <0.00001 0.032 0.98 <0.001 

M2 181.13 0.126 0.94 <0.0001 0.012 0.99 <0.001 
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3.2  DO的消耗速率 

以方程 y=y0e
–kt 对 DO 消耗的数据进行拟合。t

代表时间, y代表 t时刻体系中 DO的浓度, y0代表初

始 DO浓度, k是降解速率常数, 此处记为 k(DO)。拟合

方程与降解过程具有较好的拟合度(表 2)。进一步分

析得出, DOC浓度越高, DO的消耗速率越快, 即降解

速率常数 k(DO)越大。为进一步探讨两者之间的关系, 

以 k(DO)对 DOC初始浓度作图(图 6)。通过对数据的拟

合, 可以看到 k(DO)与初始 DOC 有较好的指数关系, 

随 DOC浓度降低, k(DO)也逐渐降低。 

 

 

图 6  各组 k(DO)与初始 DOC的关系 
Fig.6  Relationship between k(DO) and initial DOC concentration 

 
东海近岸夏季 DOC 浓度约在 85—120μmol/L 

(Hung et al, 2003), 根据图 6拟合的方程推算出DO降

解速率常数 k(DO)的值约为 0.0318—0.0373/h。以此降

解速率, 并根据长江口外的溶氧水平, 推算出溶氧消

耗至缺氧状态所需时间约为天到周际。王亚(2011)在

研究长江口水流输运时间中发现洪季(5—10 月)时 , 

水流由徐六泾到长江口门(122.5°E)需要 16 天, 底层

水体的停留时间更长。培养的三个站位紧邻长江口, 

表层水体盐度最高为 31, 仍受长江冲淡水的影响, 因

此本文研究站位同样具有较长的水体停留时间。较长

的水体停留时间为浮游植物释放的溶解有机质的降

解提供较稳定的环境 , 同时也有足够长的时间孕育

低氧, 甚至缺氧状态的形成。 

本培养体系中浮游植物以硅藻为主 , 硅藻在死

亡后, 会释放出黏性物质到细胞壁外, 使硅藻粘附在

一起形成絮团增加沉降速度 , 一天可沉降十几米到

几十米(Passow, 1991)。水华期间, 大量的硅藻死亡后

很快沉降至底层, 细胞逐渐破碎, 由此向底层在短时

间内输入了大量较高活性的有机质 , 包括溶解有机

质。有机质在细菌的作用下快速分解, 消耗氧气。在

A2 培养站位 , 水深 34.3m, 表层氧气含量为

10.98mg/L, 在第二个采样层次(10m水深), 溶氧含量

急剧降低至缺氧状态 (1.86mg/L), 推测溶氧在不到

10m的深度就已经达到缺氧状态。这也从侧面说明新

鲜有机质对溶氧消耗贡献是不容忽视的。 

刘诚刚(2012)在研究长江口外初级生产力和低

氧关系时发现, 2006年 7—8月的 SeaWIFs遥感叶绿

素 a 的影像表示, 8 月下旬观测到大面积的底层缺氧

区与半月前爆发的大范围水华区非常一致; 1999年同

样在爆发水华 20 天后的相同区域观测到大面积底层

低氧区。这一结果间接证明, 浮游植物所产生的有机

质降解过程对氧气的快速消耗 , 是导致低氧现象的

重要因素。 

本文通过研究浓缩浮游植物死亡后产生的新鲜

溶解态有机质在密闭黑暗环境下的降解过程 , 来认

识其对低氧的贡献。在实际海域很难观测到如此高的

含量。实际水体中存在浮游动物对浮游植物的摄食、

溶解有机质的光降解过程以及颗粒态有机质的降解

耗氧过程 , 而且夏季台风事件对层化有扰动从而由

上而下补充底层氧气 , 使得对实际海域溶解有机质

的降解以及其对低氧的消耗贡献估算比较困难。本文

的初步研究仅能从一侧面提供较为理想状态下浮游

植物释放的较高活性的溶解有机质对氧气的快速消

耗情况 , 部分揭示了新鲜溶解有机质对低氧促成的

贡献。 

4  结论 

(1) 充气实验表明, 浮游植物死亡后释放的新鲜

溶解有机质的降解速率受溶氧水平, DOC的浓度、活

性, 以及细胞丰度等影响。 

(2) 本培养体系中, DOC 和 DO 均呈指数降解, 

且体系中 DOC 浓度越高, 其降解速率越快, 降解常

数 k越大。通过 k(DO)与初始 DOC浓度的指数关系, 推

算出长江口外水体消耗至缺氧状态所需要时间尺度

约为天到周。 

(3) 本文培养结果表明, 浮游植物死亡后释放的

溶解有机质因其较高的活性 , 在其降解过程中快速

消耗氧气 , 对于长江口低氧的产生具有重要的推动

作用。 
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DEGRADATION OF DISSOLVED ORGANIC MATTER FROM DEAD 
PHYTOPLANKTON OFF THE CHANGJIANG RIVER ESTUARY AND THE RESULTING 

DISSOLVED OXYGEN CONSUMPTION 

GAO Xiao-Feng,  WU Ying,  ZHU Zhuo-Yi 
(State Key Laboratory of Estuarine and Coastal Research, East China Normal University, Shanghai 200062, China) 

Abstract    Dissolved organic matter (DOM) derived from marine phytoplankton is one of the main sources of DOM in 

the ocean. The biodegradation of fresh DOM released from dead phytoplankton can reduce significantly dissolved oxygen 

(DO) due to its high bioactivity and huge amount. At present, such a degradation process and the corresponding oxygen 

consumption are poorly studied. In this study, we sampled seawater in three stations by net collection in Changjiang River 

estuary, filtrated with 200 μm mesh and frozen at –20°C for at least 24 h. Samples were incubated to investigate the 

mechanism of degradation process and the consumption of dissolved oxygen, and possible link to hypoxia off the estuary. 

The results show that both dissolved organic carbon (DOC) and DO showed an exponential decay, during which total 

dissolved carbohydrate degraded significantly. Moreover, the degradation rate constant of DOC was influenced by the 

concentration and activity of DOC, so did the DO content. Bacteria density increased more apparently in our experiment 

without HgCl2 addition than with the adding, indicating the bacteria plays an important role in the degradation of DOM. 

Therefore, rapid degradation of DOM and the resulting consumption of oxygen would have an important impact on 

hypoxia off the Changjiang River estuary. 

Key words    phytoplankton;  dissolved organic matter (DOM);  degradation;  dissolved oxygen (DO) 

 


