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河流着生藻类多样性对城镇化的响应
———以深圳市为例

刘　 婵１ꎬ ２ꎬ 刘心怡１ꎬ ２ꎬ 周佳诚１ꎬ ２ꎬ 谭　 路１ꎬ ２ꎬ 刘振元１ꎬ ２ꎬ 王伟民３ꎬ 陈宇顺１ꎬ ２ꎬ 唐　 涛１ꎬ２ꎬ∗

１ 中国科学院水生生物研究所ꎬ淡水生态与生物技术国家重点实验室ꎬ武汉　 ４３００７２

２ 中国科学院大学ꎬ北京　 １０００４９

３ 深圳市环境监测中心站ꎬ深圳　 ５１８０４９

摘要:着生藻类是河流生态状况的重要指示生物ꎬ然而关于城镇化对着生藻类多样性影响的研究还较缺乏ꎮ 基于深圳市 ９ 条主

要河流 ７４ 个样点 ２０２０ 年雨、旱季的调查数据ꎬ对比了城区、郊区河流样点的着生藻类 α、β 多样性ꎮ 两次调查共鉴定出着生藻

类 ３０１ 个分类单元ꎬ其中硅藻门种类最多ꎮ 谷皮菱形藻(Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ｐａｌｅａ)、隐头舟形藻(Ｎａｖｉｃｕｌａ ｃｒｙｐｔｏｃｅｐｈａｌａ)、平庸菱形藻

(Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ｉｎｃｏｎｓｐｉｃｕａ)等污染指示种在城区组相对丰度更高ꎬ而清洁指示种微小曲丝藻(Ａｃｈｎａｎｔｈｉｄｉｕｍ ｍｉｎｕｔｉｓｓｉｍｕｍ)在郊区组

相对丰度更高ꎮ 城镇化对着生藻类物种丰富度、香农维纳多样性指数、Ｐｉｅｌｏｕ 均匀度指数等 α 多样性指数均无显著影响ꎬ但对

着生藻类群落结构有显著影响ꎮ 城区组样点的着生藻类 β 多样性(用主坐标分析质心指示)低于郊区组ꎬ城区组与郊区组藻类

β 多样性差异在旱季更为显著ꎮ 两组样点的藻类 β 多样性差异主要来源于物种周转组分ꎮ 与城区组着生藻类群落显著相关的

环境因子包括总氮、高锰酸钾指数、电导率、ｐＨ、浊度和水深ꎬ而与郊区组着生藻类群落显著相关的是总氮、溶解性无机磷和电

导率ꎮ 研究发现ꎬ城市人类活动导致的总氮、溶解性无机磷、高锰酸钾指数、电导率等指标的显著增高导致着生藻类 β 多样性的

降低ꎮ 为了保护河流生物多样性ꎬ建议有效控制城区生产生活污水排放ꎬ减少人类活动对河流的干扰ꎮ
关键词:城镇化ꎻ生物多样性ꎻ着生藻类ꎻ群落结构ꎻ季节差异
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Ｓｈｅｎｚｈｅｎ Ｃｉｔｙ ｉｎ ｔｈｅ ｗｅｔ ａｎｄ ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ ｏｆ ２０２０ꎬ ａｎｄ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｏｆ α￣ ａｎｄ β￣ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ ｌｏｔｉｃ ｂｅｎｔｈｉｃ ａｌｇａｌ
ａｓｓｅｍｂｌａｇｅｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｕｒｂａｎ ａｎｄ ｓｕｂｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐｓ. Ａ ｔｏｔａｌ ｏｆ ３０１ ａｌｇａｌ ｔａｘａ ｗｅｒｅ ｉｄｅｎｔｉｆｉｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｔｗｏ ｓｅａｓｏｎｓꎬ ａｍｏｎｇ ｗｈｉｃｈ
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随着我国经济社会的持续发展ꎬ城镇化进程越来越快ꎻ据国家统计局 ２０２０ 年公报显示ꎬ我国城镇化率已

超过 ６０％[１—２]ꎮ 城镇化为人类生活带来便利的同时ꎬ也产生了诸如土地利用类型变更、环境同质化、污染加剧

的问题ꎬ导致生物多样性降低[３—４]ꎮ 评估城镇化对生态环境的影响ꎬ探讨减缓城镇化对生物多样性影响的有

效方法成为日益受关注的问题[５]ꎮ
河流与人类关系密切ꎬ因此也是最易受人类活动影响的生态系统类型[６]ꎮ 高度城镇化的河流中ꎬ总氮、

总磷、溶解性有机质、化学需氧量、电导率等会显著升高ꎬ导致水生生物多样性降低ꎬ进而影响河流生态系统的

功能和服务[７—８]ꎮ 研究表明ꎬ对于不同的多样性指标ꎬ城镇化的影响并不完全相同ꎮ 城镇化对物种丰富度的

影响受到研究类群、研究的空间尺度以及城镇化强度的影响[９—１０]ꎮ 例如ꎬ多数情况下城镇化会导致鱼类、大
型无脊椎动物、藻类等河流生物多样性下降[１１—１３]ꎬ但也有研究发现城镇化带来的大量营养物输入会造成细菌

多样性和均匀度升高[１４]ꎮ 当然ꎬ城镇化引起的环境变化对一些物种带来不利影响的同时也可能有利于另一

些物种的生存ꎬ因此物种丰富度可能不会出现明显变化ꎮ 相较于 α 多样性ꎬβ 多样性与城镇化强度的相关性

更强ꎬ城镇化往往会造成群落结构同质化ꎬ显著降低 β 多样性[１５—１６]ꎮ 对河流鱼类和大型无脊椎动物的研究

发现城镇化不影响物种丰富度ꎬ但会引起群落组成和结构的改变[１７—１８]ꎮ 有研究发现ꎬ城镇化对河流生物 α、β
多样性的影响与研究区域的环境条件高度相关ꎬ存在地区差异[１６]ꎮ 不同地区的河流在气候、地形和地质等自

然环境背景的差异导致它们在水化学和水文条件方面存在差异ꎬ造成生物群落对于环境胁迫的反应不

同[１６ꎬ １９—２０]ꎮ 因此ꎬ城镇化如何影响河流生物多样性尚需更多研究ꎮ 此外ꎬ在水文节律季节性波动明显的区

域ꎬ季节变化也会对河流生物多样性产生影响ꎬ研究城镇化对河流生物多样性影响的季节差异还相对缺乏ꎮ
深圳市是我国经济最发达的城市之一ꎬ城镇化率已达到 １００％ꎬ土地开发程度达到 ４９％[２１]ꎬ市区河流受人

类干扰影响较大ꎬ是探讨城镇化对河流生物多样性影响的理想场所ꎮ 本文利用 ２０２０ 年雨、旱季深圳市主要河

流生态调查数据ꎬ分析城镇化对着生藻类多样性的影响ꎮ 着生藻类是河流生态系统的主要初级生产者ꎬ对环

境变化敏感ꎬ常被用作人类干扰指示生物[２２]ꎮ 本研究拟验证以下假说:１、城镇化对不同物种的影响不同ꎬ人
类干扰使得一些物种消失的同时可能会有新的物种出现ꎬ因此城镇化对着生藻类物种丰富度不存在显著影

响ꎻ但是城镇化造成的水体污染会使一些耐污种成为明显的优势种ꎬ使藻类群落的均匀度降低ꎻ２、城镇化会造

成藻类群落结构同质化ꎬ进而降低藻类 β 多样性ꎻ３、旱季河流径流量较小ꎬ河流受人类干扰影响更大ꎬ因此城

镇化对藻类多样性的影响较雨季显著ꎮ

１　 研究区域

深圳市具有小河众多ꎬ大河稀少的特点ꎬ流域面积大于 １ｋｍ２的河流有 ３００ 余条ꎬ流域面积大于 １００ｋｍ２的
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河流仅 ５ 条ꎬ且河道多从市区穿过[２３—２４]ꎮ 由于缺乏过境的大江大河作为水源ꎬ深圳市河流属雨源性河流ꎬ径
流量受降水影响较大ꎮ 深圳市地处亚热带季风气候区ꎬ具有明显的旱、雨季ꎬ其中 ４—９ 月为雨季ꎬ１２ 月到来

年 ３ 月为旱季ꎬ其他月份为过渡期ꎮ 深圳市年平均降水量约为 １９３５.８ｍｍꎬ其中 ８６％集中在雨季[２５—２６]ꎮ 深圳

市植被覆盖呈现东部大于西部、南部大于北部的地域特征ꎬ位于东南部的河流往往具有较高的植被覆

盖率[２７]ꎮ
本研究调查了深圳市九个主要流域:珠江口、茅洲河、深圳湾、观澜河、深圳河、龙岗河、坪山河、大鹏河和

大亚湾ꎮ 其中茅洲河、观澜河、深圳河、龙岗河及坪山河流域面积大于 １００ｋｍ２ꎻ珠江口、深圳湾和大亚湾水系

包括区域内多条相互联通的河流ꎮ 深圳河、茅洲河、龙岗河、观澜河、深圳湾及珠江口流域位于深圳市中西部ꎬ
主要流经城区ꎻ而坪山河、大鹏河及大亚湾流域位于深圳市东部郊区ꎬ植被覆盖率较高ꎮ 于 ２０２０ 年 ８ 月(雨
季)、１２ 月(旱季)开展生态调查ꎬ于每个流域布设 ５—９ 个样点ꎬ共计 ７４ 个样点(图 １)ꎬ两次调查采样点保持

一致ꎮ 根据是否位于城区将 ７４ 个样点分为城区组和郊区组(城乡结合部样点以建筑、道路等不透水面占比是

否超过 ５０％为划分标准)ꎬ其中城区组包括 ５０ 个样点ꎬ主要位于珠江口、茅洲河、深圳湾、观澜河、深圳河和龙

岗河ꎬ郊区组包括 ２４ 个样点ꎬ主要位于坪山河、大鹏河及大亚湾流域ꎮ 两次调查样点因此分成雨季城区组、雨
季郊区组、旱季城区组和旱季郊区组ꎮ

图 １　 深圳主要城市河流调查样点图

Ｆｉｇ.１　 Ｌｏｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｓａｍｐｉｎｇ ｓｉｔｅｓ ｉｎ Ｓｈｅｎｚｈｅｎ ｍａｉｎ ｒｉｖｅｒｓ

２　 研究方法

２.１　 着生藻类采集与鉴定

每个样点调查时ꎬ在纵向 １００ｍ 河段内ꎬ选取 ５ 个不同生境位点ꎬ每个位点随机选取 ３ 块石头块ꎬ用半径

２.５ｃｍ的塑料圆盖在石块上固定采集区域ꎬ用硬毛刷刷取圆盖内区域的着生藻ꎬ用水冲洗石块获取藻液ꎮ 将

１５ 块石头上刷取的藻液转移到同一容器中混合均匀ꎬ并定容至 ５５０ｍＬꎮ 现场转移藻液至标本瓶并加入 ５％甲

醛溶液固定保存[２８]ꎮ 着生藻类鉴定在实验室光学显微镜下分两步进行ꎮ 先在 ４００ 倍镜下鉴定非硅藻到属并

记录硅藻个数ꎬ取部分藻液进行酸处理后制作成硅藻封片ꎬ参考藻类分类文献[２９—３６]ꎬ在 １０００ 倍油镜下将硅藻

鉴定到种或变种ꎬ记录鉴定结果并计算着生藻类相对丰度及物种丰富度(Ｒｉｃｈｎｅｓｓ)、香农维纳多样性指数

(Ｓｈａｎｎｏｎ￣Ｗｉｅｎｅｒ′ｓ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎｄｅｘ)、Ｐｉｅｌｏｕ 均匀度指数(Ｐｉｅｌｏｕ′ｓ ｉｎｄｅｘ)等 α 多样性指数ꎮ
２.２　 环境因子测定

现场采样时ꎬ每个点用水质分析仪(ＹＳＩ)测定水体的酸碱度(ｐＨ)、溶解氧(ＤＯ)和电导率(Ｃｏｎｄ)ꎬ用直读

式流速仪测定采样点的流速和水深ꎬ并用浊度仪测定水体浊度(Ｔｕｒｂ)ꎮ 另外采集 ３５０ｍＬ 水样并加浓硫酸将

３４００１　 ２４ 期 　 　 　 刘婵　 等:河流着生藻类多样性对城镇化的响应———以深圳市为例 　



ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｅｃｏｌｏｇｉｃａ.ｃｎ

ｐＨ 值调至小于 ２ꎬ低温保存并尽快运回实验室用连续流动水质分析仪(ＳＡＮ＋＋ꎬＳｋａｌａｒ)测定总氮(ＴＮ)、总磷

(ＴＰ)、硝态氮(ＮＯ３￣Ｎ＋ＮＯ２￣Ｎ)、溶解性无机磷(ＰＯ４￣Ｐ)、高锰酸钾指数(ＣＯＤＭｎ)、溶解性有机碳(ＤＯＣ)等水质

指标ꎬ各指标测定方法参照«水和废水监测分析方法»进行[３７]ꎮ
２.３　 数据分析

分析前根据 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关系数剔除相关性较高的环境因子( ｒ>０.８)ꎬ并对剩下的环境因子(ｐＨ 除外)、藻
类 α 多样性指标及相对丰度数据进行 ｌｏｇ(ｘ＋１)转换后进行后续分析ꎮ

首先ꎬ检验样点位置及季节两因素对环境因子和着生藻类 α 多样性影响的显著程度ꎮ 由于各组数据无

法同时满足正态分布和方差齐性ꎬ使用 Ｓｃｈｅｉｒｅｒ￣Ｒａｙ￣Ｈａｒｅ 非参检验法ꎮ 该方法是 Ｋｒｕｓｋａｌ￣Ｗａｌｌｉｓ 秩和检验的

扩展ꎬ主要针对两组以上样本的均值进行统计推断ꎮ 作为双因素方差分析的非参数替代方法ꎬ用于样本无法

满足方差分析条件时ꎬ检验两个因素的变化是否对样本均值产生显著影响[３８]ꎮ
其次ꎬ使用主坐标分析(ＰＣｏＡ)比较不同样点组间藻类群落结构的差异ꎬ并用群落相似性分析(ＡＮＯＳＩＭ)

判断组间差异的显著程度ꎮ ＰＣｏＡ 分析是一种非约束性数据降维分析方法ꎬ用于探究和可视化样本群落组成

的差异性或相似性ꎬ本研究基于藻类群落的 Ｂｒａｙ￣Ｃｕｒｔｉｓ 距离进行 ＰＣｏＡ 排序[３９]ꎮ ＡＮＯＳＩＭ 是一种分析高纬度

数据组间相似性的非参数检验方法ꎬ它基于样本间距离测度计算关系排名ꎬ通过对排名进行置换检验判断样

本组间差异是否显著不同于组内差异ꎬ常与 ＰＣｏＡ 等降维分析配合使用来说明样本组间差异的显著性[３９—４０]ꎮ
通过 ＰＣｏＡ 计算得到的物种距离矩阵可以简单地提取质心作为藻类群落的相异性指数ꎬ即藻类群落的 β 多样

性[４１]ꎬ绘制质心箱线图并对各组质心进行单因素方差分析以判断四组质心差异是否显著ꎮ 随后ꎬ根据群落组

成相异性指数和多点相异性指数ꎬ基于导致群落间物种组成差异的两种不同过程ꎬ进一步将 β 多样性分解为

物种周转(βｓｉｍ)和嵌套(βｓｎｅ)组分ꎬ物种周转表示不同群落间的物种替换ꎬ而嵌套表示由于物种丧失导致群落

间物种丰富度产生差异[４２]ꎮ 并使用置换多元方差分析(ＰＥＲＭＡＮＯＶＡ)研究样点位置和季节差异是否对

βｓｉｍ 和 βｓｎｅ 造成影响ꎮ ＰＥＲＭＡＮＯＶＡ 是根据距离矩阵对总方差进行分解的非参数多元方差分析方法ꎬ可以

分析不同分组因素对样本差异的解释度ꎬ并通过置换检验确定其显著性[４０ꎬ ４３]ꎮ
最后ꎬ用 ＢＩＯＥＮＶ 分析和 Ｍａｎｔｅｌ 检验研究环境因子与着生藻类群落结构间的相关性ꎮ ＢＩＯＥＮＶ 分析通过

计算群落结构距离矩阵与环境因子距离矩阵之间的相关系数挑选最适宜的环境因子组合ꎬ本研究用 Ｂｒａｙ￣
Ｃｕｒｔｉｓ 距离计算群落结构距离ꎬ用欧氏距离计算环境因子距离[４４]ꎮ 筛选出重要的环境因子后ꎬ使用 Ｍａｎｔｅｌ 检
验分析着生藻类群落与环境因子间的关联性ꎬ并检验筛选出的各环境因子与城区组、郊区组周转组分的相关

性ꎮ Ｍａｎｔｅｌ 检验可分析群落结构差异沿环境梯度的变化程度ꎬＭａｎｔｅｌ 检验中 Ｐ<０.０５ 说明二者显著相关ꎬ而 ｒ
越大ꎬ说明两个矩阵相关性越强[３９]ꎮ

所有分析均基于 Ｒ 进行ꎮ 着生藻类 α 多样性的计算、ＰＣｏＡ 分析、ＡＮＯＳＩＭ 分析、ＰＥＲＭＡＮＯＶＡ 分析、
ＢＩＯＥＮＶ 分析及 Ｍａｎｔｅｌ 检验使用“ ｖｅｇａｎ”包实现[４５]ꎮ Ｓｃｈｅｉｒｅｒ￣Ｒａｙ￣Ｈａｒｅ 检验使用“ ｒｃｏｍｐａｎｉｏｎ”包实现[４６]ꎮ
β 多样性的分解使用“ｂｅｔａｐａｒｔ”包实现[４７]ꎮ

３　 结果与分析

３.１　 环境状况

Ｓｃｈｅｉｒｅｒ￣Ｒａｙ￣Ｈａｒｅ 检验结果显示(表 １)ꎬ城区组除 ｐＨ、溶解氧(ＤＯ)和流速(Ｖｅｌ)外的其他环境因子的取

值均高于郊区组ꎬ其中旱季城区组总氮含量均值高达 ９.０４ｍｇ / Ｌꎬ为郊区组(０.９２ｍｇ / Ｌ)的十倍ꎮ 除总氮外ꎬ电
导率在城区组和郊区组间也表现出显著差异ꎬ无论雨、旱季都存在四倍以上的差异ꎮ 季节对高锰酸钾指数

(ＣＯＤＭｎ)、ＤＯ、浊度(Ｔｕｒｂ)、水深(ＷＤ)和流速有影响ꎮ 旱季 ＣＯＤＭｎ均值(２.０５ｍｇ / Ｌ)明显高于雨季(１.２３ｍｇ / Ｌ)ꎬ
这种差别在城区组更为明显 (３. １５ｍｇ / Ｌꎬ１. ７２ｍｇ / Ｌ)ꎮ 旱季城区组总氮含量均值 (９. ０４ｍｇ / Ｌ) 高于雨季

(６.０９ｍｇ / Ｌ)ꎬ而郊区组总氮含量无季节差异ꎮ 两个季节所有样点的总磷、氨态氮、溶解性有机碳、溶解性无机磷

和 ｐＨ 平均值无明显区别ꎮ 此外ꎬ比较城区组和郊区组水质指标发现:ＣＯＤＭｎ和浊度也是在旱季有更大差异ꎮ
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表 １　 深圳市主要河流环境因子均值及取值范围

Ｔａｂｌｅ １　 Ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｉｎ ｔｈｅ Ｍｅａｎ ａｎｄ ｒａｎｇｅ ｏｆ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｃｔｏｒｓ ｏｆ ｍａｉｎ ｒｉｖｅｒｓ ｉｎ Ｓｈｅｎｚｈｅｎ

环境因子
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｃｔｏｒｓ

城区组 Ｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ 郊区组 Ｓｕｂｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ

雨季 Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ 旱季 Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ 雨季 Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ 旱季 Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ

总氮 ＴＮ / (ｍｇ / Ｌ) ６.０９(０.５６—１９.０２) ９.０４(０.５６—２６.７５) ０.９２(０.１６—３.１３) ０.９２(０.１７—６.３７)

总磷 ＴＰ / (ｍｇ / Ｌ) ０.２６(０.０４—１.４７) ０.３３(０.０４—３.６６) ０.０５(０.０２—０.２７) ０.０５(０.０２—０.２８)
高锰酸钾指数 ＣＯＤＭｎ / (ｍｇ / Ｌ) １.７２(０.５２—６.８３) ３.１５(０.７５—１５.２９) ０.７４(０.３５—２.３１) ０.９４(０.５７—１.９４)
氨态氮 ＮＨ４ ￣Ｎ / (ｍｇ / Ｌ) １.７５(０.１０—１５.２３) １.３５(０.０６—９.０１) ０.１９(０.０４—０.９０) ０.１６(０.０３—１.３４)

溶解性有机碳 ＤＯＣ / (ｍｇ / Ｌ) ３.７２(０.９８—６.９２) ３.８５(１.２６—１１.３８) １.９１(０.９８—４.６７) １.４４(０.５５—３.８３)
溶解性无机磷 ＰＯ４ ￣Ｐ / (ｍｇ / Ｌ) ０.２１(０.０２—１.１８) ０.２２(０.０１—１.２２) ０.０４(０.０２—０.２０) ０.０４(０.０２—１.７８)

ｐＨ ７.８９(６.８２—８.５９) ８.２７(７.１７—１２.５０) ７.６４(６.７２—８.４２) ８.２４(７.２４—１１.２８)

溶解性氧 ＤＯ / (ｍｇ / Ｌ) ４.６１(２.０２—８.０４) ６.３１(３.５３—１２.５１) ６.１８(３.３１—８.１９) ６.０５(２.０７—９.５１)

电导率 Ｃｏｎｄ / (μＳ / ｃｍ) １８４９.５３(５４.８０—３３９０４.００) ４１３１.３９(３３.６—４６２９３.００) ３７２.８５(３０.４—５９５０.００) ３４５.９８(２７.９—５８０５.００)

浊度 Ｔｕｒｂ / (ＮＴＵ) ３６.３４(０.１５—６.００) ３３.０６(１.５７—８６６.００) ２１.９４(３.４０—５４.５０) ８.８１(１.２５—４８.４０)

水深 ＷＤ / ｍ ０.６１(０.０１—０.５９) ０.３８(０.１０—３.００) ０.３３(０.１５—０.５４) ０.２４(０.１０—０.３５)

流速 Ｖｅｌ / (ｍ / ｓ) ０.２２(０.０１—０.５９) ０.１９(０.０１—０.８６) ０.３５(０.０９—０.６５) ０.１５(０.００—０.２８)

　 　 ＴＮ:总氮 Ｔｏｔａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎꎻＴＰ:总磷 Ｔｏｔａｌ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓꎻＣＯＤＭｎ:高锰酸钾指数 Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｏｘｙｇｅｎ ｄｅｍａｎｄꎻＤＯＣ:溶解性有机碳 Ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ

ｃａｒｂｏｎꎻＤＯ:溶解氧 Ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｘｙｇｅｎꎻＣｏｎｄ:电导率 ＣｏｎｄｕｃｔｉｖｉｔｙꎻＴｕｒｂ:浊度 ＴｕｒｂｉｄｉｔｙꎻＷＤ:水深 Ｗａｔｅｒ ｄｅｐｔｈꎻＶｅｌ:流速 Ｖｅｌｏｃｉｔｙ

３.２　 城区与郊区组样点着生藻类 α 多样性的差别

两次调查共鉴定出着生藻类 ３０１ 个分类单元ꎬ分属硅藻门、蓝藻门和绿藻门ꎮ 其中硅藻门种类最多ꎬ为
２４２ 个分类单元ꎬ蓝藻门 １７ 个分类单元ꎬ绿藻门 ４２ 个分类单元ꎮ 雨季鉴定出 ２１７ 个分类单元ꎬ其中城区组

１８９ 个分类单元ꎬ郊区组 １６４ 个分类单元ꎻ旱季鉴定出 ２２７ 个分类单元ꎬ其中城区组 １９８ 个分类单元ꎬ郊区组

１６１ 个分类单元ꎮ 平均相对丰度>５％的物种有 ９ 种(表 ２)ꎬ其中ꎬ颤藻(Ｏｓｃｉｌｌａｔｏｒｉａ ｓｐ.)、鞘丝藻( Ｌｙｎｇｂｙａ
ｓｐ.)、席藻(Ｐｈｏｒｍｉｄｉｕｍ ｓｐ.)和微小曲丝藻(Ａｃｈｎａｎｔｈｉｄｉｕｍ ｍｉｎｕｔｉｓｓｉｍｕｍ)在两个季节的城区组和郊区组都是优

势种ꎬ而罕见曲丝藻(Ａｃｈｎａｎｔｈｉｄｉｕｍ ｅｘｉｇｕｕｍ)只在城区组作为优势种出现ꎬ比利牛斯山曲丝藻(Ａｃｈｎａｎｔｈｉｄｉｕｍ
ｐｙｒｅｎａｉｃｕｍ)只在旱季郊区组为优势种ꎬ两栖菱形藻(Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ａｍｐｈｉｂｉａ)和平庸菱形藻(Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ｉｎｃｏｎｓｐｉｃｕａ)只
在旱季城区组为优势种ꎮ 比较雨、旱两季优势种相对丰度发现ꎬ雨季丝状蓝藻相对丰度较旱季高ꎻ综合两季数

据来看ꎬ城区组相对丰度较高的硅藻门物种主要是菱形藻属ꎬ而郊区组相对丰度较高的硅藻门物种主要是曲

丝藻属ꎮ 平均相对丰度大于 １％的物种有 １７ 种ꎬ其中硅藻门 １２ 种ꎬ蓝藻门 ３ 种ꎬ绿藻门 ２ 种ꎮ 其他 ２８４ 种藻

类的平均丰度小于 １％ꎮ 雨季城区组的指示物种有 β￣中污带指示种变异直链藻(Ｍｅｌｏｓｉｒａ ｖａｒｉａｎｓ Ｃ.Ａｇａｒｄｈ)、
钝脆杆藻(Ｆｒａｇｉｌａｒｉａ ｃａｐｕｃｉｎａ Ｄｅｓｍａｚｉèｒｅｓ)、克罗顿脆杆藻(Ｆｒａｇｉｌａｒｉａ ｃｒｏｔｏｎｅｎｓｉｓ Ｋｉｔｔｏｎ)、尖针杆藻(Ｕｌｎａｒｉａ
ａｃｕｓ Ｋüｔｚｉｎｇ)、隐头舟形藻(Ｎａｖｉｃｕｌａ ｃｒｙｐｔｏｃｅｐｈａｌａ Ｋüｔｚｉｎｇ)和椭圆波缘藻(Ｃｙｍａｔｏｐｌｅｕｒａ ｅｌｌｉｐｔｉｃａ Ｗ.Ｓｍｉｔｈ)ꎬ以及

梅尼小环藻(Ｃｙｃｌｏｔｅｌｌａ ｍｅｎｅｇｈｉｎｉａｎａ Ｋüｔｚｉｎｇ)、平庸菱形藻等富营养化指示种ꎻ与雨季城市组相比ꎬβ￣中污带指

示种椭圆波缘藻不在雨季郊区组出现ꎬ且大部分污染指示种相对丰度有所下降ꎻ旱季城区组的指示物种有 β￣
中污带指示种钝脆杆藻和隐头舟形藻ꎬ及富营养化指示种梅尼小环藻、平庸菱形藻和库津细齿藻(Ｄｅｎｔｉｃｕｌａ
ｋｕｅｔｚｉｎｇｉｉ Ｇｒｕｎｏｗ)ꎻ旱季郊区组指示物种有 β￣中污带指示种隐头舟形藻ꎬ以及富营养化指示种梅尼小环藻、平
庸菱形藻ꎮ α￣中污带指示种谷皮菱形藻(Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ｐａｌｅａ)和颤藻、清洁指示种微小曲丝藻在四组样点都存在ꎬ
其中谷皮菱形藻在城市组相对丰度更高ꎬ颤藻在雨季组相对丰度更高ꎬ而清洁种微小曲丝藻在郊区组有更高

的相对丰度ꎮ 比较各组出现的污染和清洁指示种的数量和相对丰度ꎬ可以发现污染指示种更倾向于在雨季、
城市组出现ꎬ而清洁指示种更倾向旱季、郊区的环境ꎮ

所有样点的着生藻类平均分类单元数为 ３１(取值范围为 １０—５３)(表 ３)ꎬ香农维纳多样性指数平均值为

２.８７(１.５４—３.４９)ꎬＰｉｅｌｏｕ 均匀度指数平均值为 ０.８４(０.４９—０.９４)ꎮ 三项 α 多样性指数在城区、郊区组间及季

节间差异均不显著ꎮ

５４００１　 ２４ 期 　 　 　 刘婵　 等:河流着生藻类多样性对城镇化的响应———以深圳市为例 　
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表 ２　 深圳主要河流城区组和郊区组着生藻类优势种相对丰度 / ％

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｔａｘａ ｏｆ ｂｅｎｔｈｉｃ ａｌｇａｅ ｉｎ ｕｒｂａｎ ａｎｄ ｓｕｂｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ ｏｆ ｍａｉｎ ｒｉｖｅｒｓ ｉｎ Ｓｈｅｎｚｈｅｎ

物种 Ｓｐｅｃｉｅｓ
城区组 Ｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ 郊区组 Ｓｕｂｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ

雨季
Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ

旱季
Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ

雨季
Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ

旱季
Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ

颤藻 Ｏｓｃｉｌｌａｔｏｒｉａ ｓｐ. Ｖ.Ｋｉｎｅｔｉｃｓ １３.２ ６.０ １２.９ ６.８

鞘丝藻 Ｌｙｎｇｂｙａ ｓｐ. Ａｎａｇｎ ６.９ ９.７ １１.５ ７.８

席藻 Ｐｈｏｒｍｉｄｉｕｍ ｓｐ. Ｋüｔｚｉｎｇ ６.４ ６.３ ５.６ １０.５

微小曲丝藻 Ａｃｈｎａｎｔｈｉｄｉｕｍ ｍｉｎｕｔｉｓｓｉｍｕｍ Ｃｚａｒｎｅｃｋｉ ５.３ ８.５ ２４.４ ２０.７

比利牛斯山曲丝藻 Ａｃｈｎａｎｔｈｉｄｉｕｍ ｐｙｒｅｎａｉｃｕｍ Ｈ.Ｋｏｂａｙａｓｉ ８.９

罕见曲丝藻 Ａｃｈｎａｎｔｈｉｄｉｕｍ ｅｘｉｇｕｕｍ Ｇｒｕｎｏｗ ６.６ ７.０

谷皮菱形藻 Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ｐａｌｅａ Ｗ.Ｓｍｉｔｈ ２４.１ ７.９ ７.６

两栖菱形藻 Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ａｍｐｈｉｂｉａ Ｇｒｕｎｏｗ ７.８

平庸菱形藻 Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ｉｎｃｏｎｓｐｉｃｕａ Ｇｒｕｎｏｗ ７.０

表 ３　 各组 α多样性平均值及取值范围

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｔｈｅ ａｖｅｒａｇｅ ｖａｌｕｅ ａｎｄ ｒａｎｇｅ ｏｆ ａｌｐｈａ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎ ｇｒｏｕｐｓ

α 多样性指标
α￣ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎｄｅｘｃｅｓ

城区组 Ｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ 郊区组 Ｓｕｂｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ

雨季 Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ 旱季 Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ 雨季 Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ 旱季 Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ

物种丰富度 Ｒｉｃｈｎｅｓｓ ３０(１６—４９) ３１(１０—５２) ３３(１９—５３) ３０(１０—４８)

Ｓｈａｎｎｏｎ￣Ｗｉｅｎｅｒ′ｓ 指数
Ｓｈａｎｎｏｎ￣Ｗｉｅｎｅｒ′ｓ Ｉｎｄｅｘ ２.８９(２.１０—３.４１) ２.８６(１.５４—３.４２) ２.９１(２.１４—３.４９) ２.８２(１.６３—３.４２)

Ｐｉｅｌｏｕ 均匀度指数 Ｐｉｅｌｏｕ′ｓ Ｉｎｄｅｘ ０.８５(０.６７—０.９３) ０.８４(０.４９—０.９４) ０.８４(０.７３—０.９４) ０.８４(０.７１—０.９２)

　 图 ２　 基于藻类群落 Ｂｒａｙ￣Ｃｕｒｔｉｓ 距离的主坐标分析( ＰＣｏＡ)排

序图

Ｆｉｇ.２ 　 Ｐｒｉｎｃｉｐａｌ Ｃｏｏｒｄｉｎａｔｅ Ａｎａｌｙｓｉｓ ( ＰＣｏＡ) ｐｌｏｔ ｂａｓｅｄ ｏｎ

Ｂｒａｙ￣Ｃｕｒｔｉｓ ｄｉｓｔａｎｃｅｓ ｏｆ ａｌｇａｅ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ

３.３　 城区、郊区组样点着生藻类群落结构的差别

四组样点在 ＰＣｏＡ 排序图上分散分布(图 ２)ꎬ其中相同季节的城区组、郊区组样点着生藻类群落在 ＰＣｏＡ
轴 １ 上分离ꎬ相同位置不同季节的着生藻类群落在 ＰＣｏＡ 轴 ２ 上分离ꎮ ＡＮＯＳＩＭ 结果进一步显示ꎬ着生藻类群

落结构组间差异显著大于组内差异ꎬ分组因素显著影响

藻类群落结构( ｒ＝ ０.３４５ꎬＰ＝ ０.００１)ꎮ
ＰＣｏＡ 质心箱线图显示(图 ３)ꎬ雨季藻类群落 β 多

样性较低ꎬ旱季较高ꎻ其中ꎬ雨季城区组和郊区组 β 多

样性差别不大ꎬ旱季郊区组 β 多样性比城区组高ꎮ 无

论是雨季还是旱季ꎬ郊区组藻类群落 β 多样性的中位

数都较城区组高ꎮ 四组质心方差分析结果显示:雨季城

区组质心显著低于旱季城区组(Ｐ ＝ ０.０１５)和旱季郊区

组(Ｐ＝ ０.０２２)ꎬ其他各组间质心差异均不显著ꎮ
对着生藻类群落的 β 多样性进行分解发现其空间

周转 组 分 远 高 于 嵌 套 组 分 ( βＳＩＭ ＝ ０. ９７４５ꎬ βＳＮＥ ＝
０.００５７)ꎮ ＰＥＲＭＡＮＯＶＡ 结果显示城镇化与季节都对

βｓｉｍ产生显著影响(城镇化:Ｒ２ ＝ ０.１０５８ꎬＰ<０.００１ꎻ季节:
Ｒ２ ＝ ０. １０８１ꎬＰ < ０. ００１)ꎬ而不同分组间的 βｓｎｅ 差异不

显著ꎮ
３.４　 城区、郊区组着生藻类群落与环境因子关系差异

用 ＢＩＯＥＮＶ 筛选出与各组藻类群落结构显著相关

的环境因子(表 ４)ꎮ 其中ꎬ城区组雨季为 ＴＮ、ＣＯＤＭｎ、

６４００１ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４２ 卷　



ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｅｃｏｌｏｇｉｃａ.ｃｎ

图 ３　 藻类群落 ＰＣｏＡ 质心箱线图

Ｆｉｇ.３　 Ｂｏｘｐｌｏｔ ｏｆ ｃｅｎｔｒｏｉｄｓ ｏｆ ＰＣｏＡ ｏｆ ａｌｇａｅ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ

Ｃｏｎｄ、Ｔｕｒｂ 和水深ꎬ旱季为 ＴＮ、ＣＯＤＭｎ、Ｃｏｎｄ 和 ｐＨꎻ郊区组雨季为 ＰＯ４￣Ｐꎬ旱季为 ＴＮ 和 Ｃｏｎｄꎮ 对筛选出的环

境因子组合进行 Ｍａｎｔｅｌ 检验ꎬ结果显示(表 ４):筛选出的环境因子组合对于雨季组的解释率均低于旱季组ꎬ对
于城区组的解释率高于郊区组ꎮ

表 ４　 藻类群落与环境因子相关性 Ｍａｎｔｅｌ 分析

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｍａｎｔｅｌ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ａｌｇａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ａｎｄ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｃｔｏｒｓ

分组
Ｇｒｏｕｐｓ

环境因子差异性

Ｍａｎｔｅｌ ｒ Ｐ
ＢＩＯＥＮＶ 筛选的环境因子
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｃｔｏｒｓ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ｂｙ ＢＩＯＥＮＶ

雨季城区组 Ｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ￣Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ ０.５０６ ０.００１ ＴＮ、ＣＯＤＭｎ、Ｃｏｎｄ、Ｔｕｒｂ、ＷＤ

雨季郊区组 Ｓｕｂｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ￣Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ ０.３８２ ０.００８ ＰＯ４ ￣Ｐ

旱季城区组 Ｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ￣Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ ０.５４９ ０.００１ ＴＮ、ＣＯＤＭｎ、Ｃｏｎｄ、ｐＨ

旱季郊区组 Ｓｕｂｕｒｂａｎ ｇｒｏｕｐ￣Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ ０.４４７ ０.００２ ＴＮ、Ｃｏｎｄ

将筛选出的环境因子分别与城区组、郊区组周转组分进行 Ｍａｎｔｅｌ 检验ꎬ结果显示城区组、郊区组周转组

分分别与筛选出的城区组、郊区组环境因子显著相关ꎬ其中对城区组周转组分解释率最高的环境因子是 Ｃｏｎｄ
(Ｐ<０.００１ꎬｒ＝ ０.５２４)ꎬ对郊区组周转组分解释率最高的环境因子是 ＰＯ４￣Ｐ(Ｐ ＝ ０.０１ꎬｒ ＝ ０.１６９)ꎬ总体来看环境

因子对城区组周转组分的解释率高于郊区组周转组分ꎮ

４　 讨论

本研究发现ꎬ流经城区的河流 ＴＮ、ＴＰ、ＣＯＤＭｎ、Ｃｏｎｄ、Ｔｕｒｂ 等指标均显著增高ꎬ可见人类干扰对河流水质有

显著影响ꎻ季节因素对 ＣＯＤＭｎ、ＤＯ、Ｔｕｒｂ、水深和流速产生影响ꎬ其中 ＣＯＤＭｎ和 Ｔｕｒｂ 均是旱季明显高于雨季ꎬ而
ＤＯ、水深和流速存在季节差异的同时也受到样点位置的影响ꎮ 深圳市河流是雨源性河流ꎬ与雨季相比ꎬ旱季

径流量更多来自生产与生活污水ꎬ因此旱季 ＣＯＤＭｎ和 Ｔｕｒｂ 更高也与城市人类活动密切相关ꎮ ＤＯ 在雨季和旱

季时具有不同的差异特征ꎬ雨季时 ＤＯ 城区组显著低于郊区组ꎬ而旱季时郊区组具有较低的 ＤＯꎬ这可能是因

为雨季时城区组水深较深而流速较低引起的水气交换速率降低导致水中 ＤＯ 浓度降低ꎬ且雨季水体中充足的

营养物质使得浮游藻类呼吸作用显著增加ꎬ也会大量消耗 ＤＯ[４８—４９]ꎮ 郊区组样点多位于河流源头ꎬ城区组样

点多位于河流中下游ꎬ因此城区组具有较大水深ꎬ雨季的大量降水使得差距更为显著ꎮ 对于流速来说ꎬ郊区样

点间落差较为明显ꎬ在水源充沛的雨季具有较高流速ꎻ而旱季时由于河流源头处流量很小ꎬ郊区组流速也低于

城区组样点ꎮ 从着生藻类群落组成上看ꎬ城区组优势种以菱形藻属为主ꎬ郊区组以曲丝藻属为主ꎬ城区组污染

指示种种类数和相对丰度都比郊区组更高ꎮ 大量研究表明ꎬ菱形藻属与水体营养状态相关ꎬ其中城区组相对

７４００１　 ２４ 期 　 　 　 刘婵　 等:河流着生藻类多样性对城镇化的响应———以深圳市为例 　
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丰度最高的硅藻门优势种谷皮菱形藻对高浓度营养盐污染具有较强的耐受性[５０—５１]ꎬ而郊区组主要优势种极

小曲丝藻更偏爱低营养盐的生境[５２]ꎮ 城区组显著增高的 ＴＮ、ＴＰ 等营养盐指标也从侧面印证城镇化显著影

响河流水质ꎬ从而对着生藻类群落组成产生影响ꎮ 对着生藻类 α 多样性的比较研究发现ꎬ样点位置和季节都

对藻类 α 多样性无明显影响ꎬ这与本研究的假设不完全相符ꎬ可能与城区组和郊区组之间较大的样点数差异

有关ꎮ
ＰＣｏＡ 质心箱线图显示ꎬ与郊区组相比ꎬ城区组着生藻类群落 β 多样性较低ꎬ这种差异在降水量少、径流

主要来源于生产生活污水的旱季更加明显ꎮ ＢＩＯＥＮＶ 与 Ｍａｎｔｅｌ 检验结果显示:影响城区组着生藻类群落的环

境因子主要是 ＴＮ、ＣＯＤＭｎ、Ｃｏｎｄ、ｐＨ、Ｔｕｒｂ 和水深ꎬ影响郊区组着生藻类群落的环境因子主要有 ＴＮ、Ｃｏｎｄ 和

ＰＯ４￣Ｐꎬ这与前人研究结果相似[５３]ꎮ 结合城镇化对环境因子影响的分析结果ꎬ说明城市人类活动导致的 ＴＮ、
ＣＯＤＭｎ和 Ｃｏｎｄ 水平的显著升高会导致着生藻类 β 多样性下降ꎬ这与其他类群研究中得到的城镇化会造成物

种同质化的结论一致[５４]ꎮ 城镇化对着生藻类群落的影响在旱季更加明显可能是因为旱季河流径流缺少雨水

汇入ꎬ受人类活动干扰更大ꎬ环境因子受到的影响更加显著ꎮ 与旱季相比ꎬ雨季藻类 β 多样性较低ꎬ但季节引

起的差异比样点位置引起的差异更小ꎮ 雨季藻类 β 多样性较低可能是雨季水文条件变化对着生藻类生长的

影响导致的ꎬ雨季城区组中 Ｔｕｒｂ 和水深对着生藻类群落结构具有显著影响的结果也印证了这一点ꎮ 雨季时ꎬ
大量雨水汇入河流使得 Ｔｕｒｂ 和水深显著增大ꎬ水体 Ｔｕｒｂ 较大时会降低水体透明度ꎬ对着生藻类的生长产生

不利影响ꎬ水深对着生藻类的影响也与 Ｔｕｒｂ 类似ꎬ同时水流冲刷也使得藻类 β 多样性降低ꎮ 对着生藻类群落

与环境因子关系的研究还发现ꎬ影响城区组与郊区组的环境因子有所不同ꎬ而雨、旱季影响藻类群落组成的环

境因子差异较小ꎬ说明城镇化对环境因子与着生藻类群落的关系的影响比季节因素更显著ꎮ 比较影响城区组

和郊区组着生藻类群落的环境因子可以发现ꎬＴＮ 和 Ｃｏｎｄ 对城区组和郊区组藻类群落均有影响ꎬ且两个因子

取值水平在城区组和郊区组差异显著ꎬ是造成城区、郊区着生藻类群落结构差异的主要环境因子ꎻ同样结合雨

季组、旱季组环境因子差异和着生藻类群落分析结果可以发现造成雨季组、旱季组着生藻类群落结构差异的

主要环境因子为 ＣＯＤＭｎꎮ 对 β 多样性进行分解后发现组间着生藻类群落结构差异的主要来源为物种周转或

替换ꎬ这与前人研究结果相似ꎬ而高于平均水平的 βｓｉｍ说明环境过滤、竞争和扩散限制是形成深圳市河流 β 多

样性的主要机制[５５—５６]ꎮ 随后对 βｓｉｍ进行 ＰＥＲＭＡＮＯＶＡ 分析的结果说明城镇化和季节因素共同导致组间 β
多样性差异ꎬ这与前文得到的结果一致ꎮ

本研究发现城镇化造成河流 ＴＮ、ＰＯ４￣Ｐ、ＣＯＤＭｎ、Ｃｏｎｄ、Ｔｕｒｂ 等指标水平显著增高ꎬ导致河流着生藻类群落

β 多样性降低ꎬ说明城市人类活动干扰会对河流生物多样性带来不利影响ꎮ 为有效保护河流生物多样性ꎬ有
必要从源头控制工业和生活污水的排放ꎬ减少对河流的污染ꎮ 尤其是在降雨量较小的旱季ꎬ更需要采取措施

避免污水排放进入河流ꎬ并尽量减少雨水进入河流时带入面源污染ꎮ
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[５１] 　 Ｔｕｄｕｒｉ Ａꎬ Ｂｅｃｏｎａ Ｌ Ｐꎬ Ｖｅｎｔｕｒｉｎｉ Ｎꎬ Ｒｏｄｒíｇｕｅｚ￣Ｇａｌｌｅｇｏ Ｌꎬ Ｇａｒｃíａ￣Ｒｏｄｒíｇｕｅｚ Ｆꎬ Ｇｏｎｚáｌｅｚ Ｌꎬ Ｌｅｓｃａｎｏ Ｃꎬ Ｃｏｓｔａ Ｓꎬ ｄｅｌ Ｐｕｅｒｔｏ Ｌꎬ Ｂｅｒｇａｍｉｎｏ Ｌ.
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