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摘要：海岸带地区是元素循环 活跃的自然区域之一，微生物作为地球元素循环的主要驱动者，对该区

域生态系统中物质转化与能量流动起着至关重要的作用。本文从典型海岸带生态系统：海岸带湿地、海

草床与海藻森林、近岸水体出发，围绕微生物参与的碳、氮循环过程以及其中的温室气体排放情况，综

述了在全球气候变化与人为活动干扰的作用下，海岸带地区的微生物群落对外界环境变化的响应机制以

及生态功能维持机制， 后对海岸带系统中微生物生态研究进行了初步的展望。 
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海岸带地区是承接陆地与海洋的交互地带，

通常包含潮上带、潮间带和水下岸坡 3 个部分 

(图 1)[1]，从人文地理角度来看，该地区仅占据全

球 4%的陆地面积和 11%的海洋面积[2]，却占有

25%的全球初级生产力，承载着超过 40%的世界

人口[3]。海岸带生态系统具有复合性、边缘性和

活跃性的基本特征，在陆地-大气-海洋的耦合力

作用下，对环境变化的响应极为敏感，是全球

具代表性的生态脆弱带之一[4]。近代以来，化石

燃料的利用和人类活动的加剧引起全球气候变暖

的同时，还引发了海水性质与区域气候的改变[5]。

大气二氧化碳(CO2)浓度升高，溶解进入海水的

CO2 增加，冲击了海水中原有的碳酸平衡体系，

造成海洋酸化[5]。而气候变暖导致表层海水温度

升高，海水层化加剧，不利于海水的混合，上下

层营养物质的传输受到限制[6]。此外，氧气的溶

解度与海水温度相关，温度升高，氧气的溶解度

降低，缺氧区也会相应的扩大[7]。同时气候变暖 
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图 1.  海岸带生态系统示意图 

Figure 1.  Schematic diagram of coastal ecosystem. 

 

导致冰川融化，引起海平面上升使得沿岸湿地水

淹时间延长、淹水频率增加[8]，而极端天气、海

洋风暴的发生频率也增加[9]。而其他人为活动，

如营养盐和其他污染物的排放、近岸地区的捕捞

活动、植被的破坏、土地利用方式的改变也都以

不同方式影响海岸带生态系统[10–12]。这一系列环

境和气候变化都对全球海岸带生态系统带来巨

大的冲击。 

海岸带地区处于地球表层岩石圈、水圈、大

气圈与生物圈相互交接地带，是各种物质转换与

能量流动 活跃的区域[4]。而微生物是生物地球

化学循环的主要驱动者，主导着该区域生态系统

中碳、氮、硫等重要元素的循环过程[13]。在全球

气候变化与人为活动的影响下，微生物在碳、氮

等重要元素的生物地球化学循环过程中的响应

势必会影响整个海岸带生态系统的整体功能。 

海岸带生态系统作为重要碳库，全年有机碳

埋藏量可以达到 0.08–0.22 Pg，大约为陆地全年

净碳埋藏量的 10%[14–15]，因此微生物主导的碳固

定以及矿化分解作用对海岸带碳循环至关重要。

微生物对碳元素的固定主要依靠光能自养微生

物吸收周围环境中的无机碳，如 CO2，并以有机

碳的形式进行储存；而与其相反的过程是化能异

养微生物在有氧或是无氧的情况下，代谢消耗有

机碳，释放 CO2 或是甲烷(CH4)
[16]。这两个相互

平衡的过程共同决定了海岸带生态系统的碳储

存能力和总量，而后者还将进一步影响全球温室

气体的排放。 

针对氮循环过程，海岸带生态系统中的微生

物一方面大量消耗陆源营养盐，减少过多的氮素

进入海洋生态系统；另一方面也通过固氮作用向

寡营养海域补充氮素，调和氮素的分布。微生物

驱动的海岸带氮循环，依据参与的生态过程大体

可以分为 3 个部分(图 2)。固氮过程：是将氮气(N2)

固定为铵根(NH4
+)的过程，由固氮微生物完成。

海岸带湿地主要的固氮微生物包括光合固氮菌，

如蓝细菌和异养固氮菌，固氮微生物的丰度和多

样性反映了系统的固氮潜能[17]。脱氮与氮留存过 
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图 2.  微生物参与的主要氮循环过程示意图[21–23] 

Figure 2.   The Nitrogen cycle mediated by 
microorganisms[21–23]. 
 

程：主要由厌氧氨氧化微生物(anammox)、反硝

化微生物、硝酸盐异化还原微生物(DNRA)完成。

厌氧氨氧化和反硝化过程能够将无机氮以 N2 的

形式排出系统，是彻底去除陆源输入无机氮的有

效途径[18]。而 DNRA 将硝酸盐还原为生物更易利

用的 NH4
+，将无机氮固定于生物体或是令其重新

进入硝化途径，将无机氮留存在体系中[19]，与脱

氮功能相反。这 3 个过程都以 NO3
−为底物，存在

一定的竞争关系，体系中这些过程所占的比例决

定该体系是属于脱氮功能还是氮留存功能[19–20]。

此外，海岸带生态系统也是氧化亚氮(N2O)的“源”

和“汇”。硝化、反硝化、DNRA 过程产生 N2O 也

消耗 N2O，这些相关微生物在系统中的活动决定

了该系统 N2O 的吸收和排放过程。而 N2O 这一

重要温室气体的吸收与排放又深刻地影响着全

球的气候变化。 

目前，海岸带生态系统作为典型水圈环境之

一，碳、氮等重要元素循环的微生物驱动机制已

经成为微生物学和生态学领域的前沿科学问   

题[24]。本文将选择 3 类典型海岸带生态系统：海

岸带湿地、海草床与海藻森林、近岸水体(图 1)，

探究碳、氮元素的地球生物化学循环过程的改

变，重点围绕以下问题进行介绍：(1) 参与碳、

氮循环的微生物群落如何响应气候变化与人为

干扰；(2) 微生物的响应如何影响碳、氮循环过

程；(3) 各系统中微生物活动是否加剧温室效应。 

1  海岸带湿地生态系统 

红树林生态系统和盐沼生态系统是两类典

型的海岸带湿地生态系统。红树林(mangrove)大

多生长在热带、亚热带低能海岸潮间带上部，受

周期性潮水浸淹，是以红树植物为主体的常绿灌

木或乔木组成的潮滩湿地木本生物群落[25]。盐沼

(salt marsh) 通常是指沿海岸线受海洋潮汐周期

性或间歇性影响的覆有草本植物群落的咸水或

淡咸水淤泥质滩涂，通常位于在中、高纬度及低

纬度盐度较高的河口或靠近河口的沿海潮间带

(intertidal zone)[26]。红树林和盐沼在我国均有分

布，其中红树林主要断续分布于我国东南沿海热

带和亚热带海岸、港湾、河口湾等受掩护水域，

全国分布总面积 22024.9 ha (2001 年统计结

果)[27]；盐沼则存在更加广泛，几乎在我国每个沿

海省市均有分布[26]，面积为 199628 ha (2015 年统

计结果)[28]。 

1.1  红树林 

在红树林湿地的碳循环过程中，植物是固碳

的主要力量[29]，而微生物主要在有机质矿化中发

挥关键作用[30]，因此在全球变化背景下，研究者

重点关注微生物在有机质矿化过程中的响应和

效应(表 1)。首先，气温的增加对红树林的有机碳

分解具有较为一致的促进作用；而海平面上升对

碳分解具有一定的抑制作用。增温一方面倾向于

增强微生物的呼吸速率，消耗土壤碳储存或减缓

碳储存速度[30]；另一方面引起植被的演化，由于 
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表 1.  海岸带生态系统碳、氮循环影响因素 

Table 1.  The effects global change on coastal ecosystem carbon and nitrogen cycle 

Ecosystems 
Influencing factors and their effects 
on carbon cycle 

Influencing factors and their effects 
on nitrogen cycle 

References 

Mangrove a. Warming increased microbial decomposition 
rate of organic carbon; 
b. Sea level rise inhibited decomposition of 
organic carbon; 
c. Warming, nutrient input and vegetation 
alteration tended to enhance methanogenic activity.

a. Nutrient input, heavy metals pollution and 
oil leakage decreased microbial diversity and 
nitrogen fixation rate; 
b. Low level nutrient input slightly enhanced 
nitrogen retention processes; high level 
nutrient input enhanced nitrogen removal 
processes; 
c. Nutrient input and sea level rise could 
increase N2O emission. 

[10–12,30–50] 
 
 
 

Salt  
marsh 

a. Sea level rise and grazing influenced soil 
microbial diversity, which was beneficial for local 
carbon stock; 
b. Nutrient input and warming promoted microbial 
metabolic activities, which was harmful for carbon 
stock; 
b. Nutrient input enhanced methanogenic activity, 
while sea level rise could inhibit it.   

a. Plant invasion could offset nitrogen cycle 
inhibition caused by nutrient input; increased 
atmospheric CO2 promoted plant growth and 
rhizosphere nitrogen-fixing activity; 
b. Abnormal precipitation, nutrient input, oil 
leakage, sea level rise, sea water erosion 
could weaken nitrogen retention processes; 
c. Spartina alterniflora invasion enhanced 
microbial N2O absorption, while sea level rise 
and antibiotics input increased N2O emission. 

[10,11,17,30–33, 
35,51–73]     
 
 
 

Seagrass 
meadow 

a. Nutrient input, ships and warming could 
increase microbial decomposition rate; 
b. Overfishing, intensified heat wave and warming 
increased CH4 emission. 

a. Warming and vegetation restoration 
increased nitrogen fixation rate; 
b. Warming tended to promote nitrogen 
removal processes, and the effects of nutrient 
input on the processes varied under different 
nutrient concentrations.  

[47,78–92] 

Kelp  
forest 

a. Warming and nutrient input could shift 
microbial community structure in kelp forest and 
accelerate organic carbon decomposition. 

– [95] 

Nearshore 
waters 

a. Warming, intensified seawater stratification 
increased phytoplankton biomass in high latitude 
area and had opposite effect in low latitude area; 
b. Glacial melting, warming and nutrient input 
enhanced organic carbon decomposition by 
bacterioplankton; 
c. Nutrient input caused phytoplankton bloom and 
CH4 emission increased during bloom.  

a. In oligotrophic water, sea water 
acidification reshaped nitrogen-fixation 
related microbial community structure, and 
increased nitrogen-fixation rate;  
b. Expansion of OMZ increased nitrogen 
removal and retention processes, as well as 
N2O emission. 

[106–135] 

 

不同植被对有机碳分解速率的影响不一致，这种

间接影响的方向在总体上不能确定[31]。而海平面

上升导致湿地的水淹面积增多、水淹时间延长，

导致土壤含氧量下降、盐度增加[32]。当土壤处在

低氧水平，微生物对有机碳的厌氧氧化速率比有氧

环境慢[30]，另外，在高盐环境中微生物活动受限，

短期内有机碳消耗减缓[30]，有利于碳的储存[33]。此

外，单就红树林来说，土地利用方式的改变也是

该系统固碳功能丧失的一大影响因素。红树组成

中含有大量的单宁酸(tannin)，可以抑制微生物的

矿化作用，当单宁酸与其他溶解有机碳结合时，

有机碳在河口湿地的固定效率增加[34]，红树林湿
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地的丧失削弱了原生态系统的碳固定功能。 

增温和营养盐输入对红树林的 CH4排放具有

普遍的促进作用(表 1)。在增温的情况下，湿地深

层土壤中的产甲烷菌的功能被强化，虽然表层土

壤的甲烷氧化菌的功能同样被强化，但是远远无

法抵消底层增加的 CH4 产生量[35]。Zheng 等发现

人为输入的营养盐增加了红树林的甲烷排放[10]；

Kim 等发现在氮素受限的盐沼中添加氮素减弱了

硫酸盐还原菌对产甲烷菌的竞争作用，产甲烷菌

增加，CH4 的排放量增加[11]。另外，植被类型改

变也会影响红树林湿地的 CH4 排放量。植被往往

通过改变土壤的理化性质和营养条件塑造根际

微生物群落，导致不同植物周围微生物群落的

CH4 排放量也存在差异，比如，红树林入侵物种

(或是人工补种的物种)，相比本土物种可能会增

加 CH4排放量，这是由于底泥中的产甲烷菌增加，

而甲烷氧化菌却相对减少[36–37]。  

而在红树林湿地的氮循环过程中，气候变暖

和人为污染物排放倾向于削弱该系统的固氮功

能，即使进行生态修复，短期内也无法完全恢复

其固氮能力(表 1)。固氮微生物在 20–30 °C 时，

固氮速率呈现 大值，随后显著下降，固氮关键

蛋白在 37–41 °C 时被抑制，未来气候变暖可能在

低纬度地区会抑制微生物的氮固定效率[38]。固氮

微生物对重金属污染、石油污染相当敏感，污染

物流入会减少红树林中固氮微生物的丰度和多

样性，导致系统固氮能力下降；其间生态位冗余

减小，对外界扰动的耐受能力下降[12,39]。成熟的

红树林由于底泥中积累的有机质比较丰富，异养

固氮菌的能量来源更多，且固氮微生物与其他微

生物菌群交互作用较强。当相互合作的微生物菌

群在新生红树林中不能完全恢复时，固氮功能也

不能完全恢复 [40]，所以原生红树林固氮能力更 

强[41–42]，人工修复的红树林短期内并不能完全恢

复其固氮能力。 

红树林本身具有的氮留存功能可能由于营

养盐输入、生物入侵等因素受到威胁(表 1)。红树

林生态系统的生产力极高，对营养盐的需求也很

高，原始红树林处于氮素限制的情况，所以低营

养盐环境下倾向于将氮以 DNRA 的形式保留在

体系中，而当营养盐浓度超过系统能够承受的范

围时，体系倾向于以厌氧氨氧化和反硝化形式排

出无机氮，Fernandes 等发现富营养化的红树林

DNRA 速率是原始红树林的一半，不利于氮的留

存[43]。另外，互花米草入侵改变了红树林底泥有

机质和 pH 值，细菌群落结构随之改变，反硝化

速率增强，土壤氮留存效率减小[44]。海平面上升

导致区域盐度升高，反而有利于 Anammox 和

DNRA 过程。Anammox 微生物对盐的耐受能力

比较强，在盐度增加的情况下该过程被强化；

DNRA 和反硝化微生物的活动都受盐度抑制，但

相比之下 DNRA 更能适应高盐环境，这可能是盐

度增加使得硫还原速率也增加[45]，DNRA 可以代

谢还原态硫，使其耐受硫化物的毒性[46]。 

红树林是N2O的“源”，但在不同分布区域N2O

排放量差异很大，受多种环境因子影响[47] (表 1)。

陆地营养盐的无机氮的输入倾向于强化湿地硝

化作用和反硝化作用，导致这 2 个过程的中间产

物 N2O 的排放量增加[48]。高盐度环境虽然抑制反

硝化作用，但可能增加厌氧氨氧化细菌的丰度，

这是由于古菌对盐度耐受性较高，且盐度轻度增

加就可能抑制其他生物对氨的吸收，为氨氧化微

生物提供了充足的底物 [49]，促进氨氧化过程和

N2O 的排放[46]。而污水排放中高浓度的锌可能在

短时内抑制硝化作用，减少 N2O 的排放[50]。 
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1.2  盐沼 

在盐沼生态系统的碳矿化过程中，气候变化

或人类活动因素的影响大多通过自养生物(植物、

自养细菌)的传递进而改变盐沼土中的异养微生

物群落(表 1)。盐沼碳矿化对增温和海平面上升的

响应与红树林具有一致性[30–33]。另外，随着人类

活动的增加，陆源营养盐输入极大增强了蓝细菌

的活动，而蓝细菌分泌出更多容易利用的碳源，

进而促进异养微生物的活动[51]，而对盐沼中的碳

储存产生负面影响[52]。同时也有研究发现，在盐

沼生态系统中进行的畜牧生产，改变了植物分泌

物和土壤的透气性，使得地下微生物群落中真菌的

比例增加且有机碳分解相关的胞外酶活性下降，

终导致碳留存效率变高[53]。而针对 CH4 的生成过

程，与红树林生态系统相似，增温和营养盐输入对

盐沼 CH4 排放也具有普遍的促进作用[11,35] (表 1)。

与此同时，盐沼的 CH4 排放还受到海平面上升的

影响，海平面上升带来海水中的硫酸盐，硫酸盐

较 CO2 (被还原成 CH4) 优先作为电子受体使用，

因此 CH4 的产生也会受抑制[31]。 

盐沼区域的固氮量超过海洋总体固氮的

30%，对寡营养区域维持生产力意义重大，其中

异养固氮菌发挥的作用超过蓝细菌[17] (表 1)。异

养固氮菌与植物的联系较为紧密，许多外界干扰

通过影响植物来影响生态系统的固氮效率。CO2

增加促进了植物生长，植物根际、叶际固氮微生

物活性也随之增强[54]；植被受降水异常影响，生

长受限时，固氮微生物群落发生改变，固氮效率

下降[55]。另外，NH4
+对固氮酶基因表达和酶活具

有抑制作用，有研究表明，盐沼中 NH4
+浓度超过

100–200 μmol/L 时会抑制固氮作用[56–57]，但实际

情况可能更复杂。Newell 等发现无机氮输入使得

固氮微生物群落多样性降低，但该区域仍能够保

留部分固氮功能[58]。Huang 等发现，互花米草在

长江河口地区的入侵可以完全抵消营养盐输入

对固氮微生物活动的抑制[59]。 

DNRA和反硝化作用都对盐沼地区的硝酸盐

还原具有重要作用，而 anammox 在此生境中的作

用不大[60–61] (表 1)。营养盐输入、石油污染、降

水异常、海平面上升、海水侵蚀改变分别对反硝

化、DNRA 过程产生不同的影响。Tiedje 等指出

有机碳和硝酸盐的比例越高，越有利于 DNRA 活

动[62]，反之有利于反硝化微生物的活动[62]。比如，

无机氮肥输入降低了盐沼底泥的有机质和硝酸

盐比例，使得 DNRA 在硝酸盐还原中的比例下

降，但两者的速率都在硝酸盐输入的情况下增 

大 [63–64]。石油污染会严重改变盐沼的微生物群

落，毁坏原有植被。Tatariw 等发现中度污染的盐

沼在恢复六年后群落结构仍与轻微污染的样地

仍有显著差异，且反硝化功能不到轻微污染样地

的一半[65]。除了污染外，气候变化引发的其他自

然效应也会使原来的生态系统功能受损。Marks

等模拟洪涝灾害会将大量的淡水一次排入盐沼，

通过酶活检测，发现反硝化速率在淡水冲入后大

大降低[66]。Murphy 等发现海平面上升同样不利

于反硝化过程，这是由于海水携带硫元素，有利

于 DNRA 微生物代谢，对反硝化微生物有毒害作

用[67]。当海平面继续上升，某些区域的功能可能

随土地的淹没而丧失。在美国切萨皮克湾盐沼

中，米草为贻贝提供庇护所，其根际分泌物促进

微生物生长；贻贝捕获水中的颗粒氮(浮游微生物

或其他藻类)，大约一半氮以 NH4
+的形式被排出

供应植物、微生物生长，硝化-反硝化过程促进系

统稳定脱氮[68–69]，因此，海平面上升可能导致该
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地区这一生态功能发生重大改变。 

盐沼地区既是 N2O 的“汇”也是“源”，营养盐

输入、抗生素流入、植被、海平面上升等因素会

影响盐沼地区的 N2O 排放(表 1)。Yuan 等发现江

苏近岸盐沼的 N2O 排放量不大，甚至在生长季可

以吸收额外的 N2O，特别是互花米草入侵的区域，

N2O 的排放量 小[70]。这可能是由于盐沼本身属

于氮限制的区域，互花米草迅速生长，对营养盐

需求极大，与反硝化、硝化微生物竞争无机氮，

反硝化微生物被迫利用 N2O，对 NH4
+亲和力较高

的硝化微生物在该环境中得以留存[70]。营养盐输

入与植被具有交互作用，硝酸盐添加在植物生长

季不影响 N2O 排放；而在生长放缓的时期，N2O

排放也与硝态氮输入相关，硝态氮的输入使得盐

沼从 N2O 的“汇”变成“源”[71]。海平面上升导致下

游盐沼的水淹时间和水淹频率增加，氧气对反硝

化微生物的抑制作用减弱，反硝化微生物的活性

增强，且海水淹没区域硫化物增加，硫化物比

N2O 优先被还原，N2O 的排放量增加[72]。抗生素

可能引发同样的结果，以氯霉素为例，抗生素流

入河口，硝酸盐还原为 N2 的过程受到抑制，中

间产物 N2O 增加[73]。 

综上，湿地生态系统对气候变化和人为干扰

的响应具有复杂性，不同因素对系统碳、氮循环

功能和温室气体排放影响并不一致，且受其他环

境因子共同作用，因此不同盐沼生态系统中参与

碳、氮循环微生物的响应和效应可能存在巨大的

差异。 

2  海草床和海藻森林生态系统 

海草床和海藻森林都分布于近岸地区，其

中，海草床(seagrass meadow)是单子叶草本植物

海草为主体的高效固碳生态系统，主要分布于热

带和温带地区[74]；海藻森林(kelp forest)是以大型

褐藻为主的海岸带生态系统，大量分布于温带和

寒带，少量分布于热带[75]。中国海草床分布广泛，

纬度跨度大，可大体划分为南海海草分布区和黄

渤海海草分布区[76]，面积约为 8765.1 ha；中国大

型海藻分布广泛，大体分为黄海西区、东海西区、

南海北区和南海南区这四大海藻区系[77]，但在中

国境内以大型褐藻为主的海藻森林仍未见报道。 

2.1  海草床 

海草床的面积不到海洋总面积的 0.2%，但它

每年的碳埋藏量可以占据超过全球海洋碳埋藏

量的十分之一[78]。这主要是由于海草床本身的初

级生产力很高，并且海草含有大量微生物很难降

解的木质纤维素，沉降过程中可以留存比较多的

有机颗粒[79]，这些有机颗粒沉降到底后，由于缺

氧，微生物对有机碳的矿化速率很低，再加上海

草根系的固定作用，底泥不易被风浪扬起，暴露

于氧气中，所以其中的有机碳可以长期留存[78]。 

另外，海草上附生植物的固碳作用和海草草冠对

有机悬浮颗粒物的捕获也增加了海草床的碳埋

藏量[80]。海草床底泥的矿化分为底泥表层的需氧

矿化和底泥深层的厌氧矿化过程，表层极易受温

度、营养盐等因素影响，深层比较稳定，但对物

理扰动和溶解氧比较敏感 (表 1)。Trevathan- 

Tackett 等通过室内模拟实验发现增温和营养盐

输入改变了叶际微生物群落，并且强化了微生物

对木质纤维素的降解过程，使得海草床底泥表层

部分碳固定减少[79]，而深层底泥由于缺氧，活性

微生物仅占表层的 1%，有机碳的分解作用在这

种情况下极弱[79,81]。然而海上热浪可能直接毁坏

海草床，并且卷起深层底泥，使它们完全暴露在
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有氧环境中，其中的有机碳被微生物大量分解，

排放出大量 CO2
[82]。另外，新生有机碳(如藻类爆

发后沉降)或无机营养在人为扰动或自然条件下

进入深层底泥，可能促进深层微生物矿化比较古

老的有机碳储存[83]。 

外界干扰通过海草植被影响了海草所在底

泥的 CH4 排放(表 1)。渔业的过度捕捞导致食草

生物的捕食者数量减少，食草生物增加，海草能

够进行光合作用的部分被食草生物大量啃食[84]；

营养物质的排放和船舶活动扬起的底泥，削弱海

水的透光度[84]；气候变化导致正午海水短时超高

温变得频繁，海草光合系统被破坏，短时内无法

恢复 [85]。这些都会导致海草的光合作用受到抑

制，由根部分泌到底泥中的氧气减少，增加厌氧

微环境，有利于产甲烷菌产 CH4
[84–85]。在寡营养

的红海地区，海草床反而促进 CH4 排放，这是由

于海草的根际分泌物有利于产甲烷菌的生长[86]。

除此之外，增温也会直接促进 CH4 的代谢活动，

增加 CH4 的排放[85]。 

增温和人为活动对海草床的促进或是抑制

都会直接影响海草床的固氮效率(表 1)。海草根际

附生的异养固氮菌是海草床固氮的主力，其生长

受植物根际分泌的易降解有机碳的控制，因此海

草床植被的生产力是该区域固氮效率的重要影

响因子[57]。Cole 等通过比较修复 7–8 年的海草

床底泥，无植被底泥和修复 2–3 年的海草床底泥

固氮效率，证实了这一观点 [87]。Garcias-Bonet

等观测发现地中海区域海草底泥的氮固定速率

随温度升高而升高，预计 适温度为 31 °C，但

增长速率比无植被区域慢，这可能是由于两者的

微生物群落结构不同，对温度的响应机制也不尽

相同[88]。 

海草周围附生着许多微型藻类，这些微型藻

类在增加海草床初级生产力的同时，也会影响系

统的氮循环，陆地营养盐的输入让这种影响体现

得更为明显[89] (表 1)。当体系无机氮浓度较低，

底层微藻(benthic microalgae)与反硝化和 DNRA

微生物竞争 NO3
−时，两者速率都很低[90]；当合

适水平的无机氮输入时，微藻不再竞争 NO3
−时，

反硝化速率升高，系统倾向于脱氮；当体系富营

养化加剧，微藻大量繁殖，取代海草成为主要初

级生产者，体系变得缺氧且硫化物增加，DNRA

在氮循环过程开始占主导地位，体系倾向于氮留

存[91]。除了营养盐的影响外，温度对反硝化和厌

氧氨氧化作用具有直接的促进作用，这意味着未

来气候变暖的情况下，海草床的脱氮速率可能增

加[92]。而关于海草床 N2O 排放量的研究仍报道不

多，Murray 等根据硝化、反硝化速率以及 N2O/N2

排放比推测全球海草床的 N2O 排放量大致为

0–0.19 Tg/yr[47]。而一定水平的营养盐输入以及增

温都会加快反硝化速率，从而增加 N2O 排放[91]。 

2.2  海藻森林 

海藻森林的生产力极高，在 5%海岸带区域

内完成 62%的海岸带总初级生产力[75]。它作为有

机碳捐赠者存在，大型藻类产生的有机碳大部分

比较不稳定，其中 20%–40%以溶解有机碳存在，

几乎不形成沉积物，部分有机碳随水流运动进入

邻近的其他生态系统中，如海草床、红树林、盐

沼、深层海水等，被分解或埋藏[93–94]。也正因为

大型藻类产生的有机碳比较不稳定，所以转移过

程中有机碳的分解速率和接收有机碳的生态系

统的碳埋藏效率都会大大影响碳储存[94]。颗粒有

机碳和溶解有机碳都在转移过程中进入微生物

循环(microbial loop)，微生物分泌胞外酶降解有
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机碳，降解速度与有机碳本身的稳定性、温度、

营养盐输入等因素相关，其中增温和营养盐输入

都会改变微生物群落结构，加速有机碳矿化 [95] 

(表 1)。 

大型海藻生长迅速，易受氮素限制，目前已

有较多论文描述海藻如何受氮素影响，但该系统

中有关于微生物介导的氮循环相关内容仍然比

较有限。由于海藻森林生态系统没有积累底泥，

大量的微生物悬浮于海藻森林周围或附着于海

藻根际、叶际或是死亡的组织上，受海藻影响[75]。

气候变化和人类活动带来的影响主要通过海藻

传递至周围的微生物。如固氮微生物大量附生于

巨型海藻组织及其形成的有机颗粒中[75]，海藻森

林的退化可能导致原本与海藻共生的固氮微生

物多样性下降，系统的整体固氮水平降低。而关

于该系统的脱氮功能目前还未见报道。 

巨型海藻使得临近海域局部有机质大量增

加，其中生长速度较快的微生物占据优势地位，

随着有机质的迅速代谢，局部缺氧区域增加，有

利于产甲烷菌和反硝化微生物的活动，N2O 和

CH4 的排放量增加[96]。气候变化和人为干扰对海

藻森林的破坏[97]，可能也同时减少了局部区域的

N2O 和 CH4 的排放。 

3  近岸水体生态系统 

近岸水体中以浮游微生物为主，它们以碳固

定的形式参与海岸带碳循环，并且在其中占据非

常重要的地位。微生物循环是水环境中能量流动

的重要环节[98]，以食物链的形式连接了各类别的

微生物。浮游植物(phytoplankton)决定了微生物

循环的初级生产力，主要通过碳源与浮游细菌

(bacterioplankton) (包括蓝细菌、古菌、其他异养

细菌)建立联系，浮游植物分泌或以细胞裂解方式

释放有机物促进浮游细菌的生长，反过来，浮游

细菌分解有机碳释放无机碳源，促进浮游植物的

生长[99]。浮游动物以捕食者的形式存在，其中的

大型浮游动物可能捕食小型浮游动物，小型浮游

动物(small-sized zooplankton)捕食浮游植物或是

浮游细菌， 终被大型动物捕食，营养级向大型

动物传递，进入传统食物网[100]。微生物循环作为

碳泵的重要组成[101]，介导浅层初级生产者固定的

有机碳向深层传递。病毒是海洋中丰度 高的有

机体，通过对宿主的致死作用和介导基因水平转

移改变微生物群落的多样性和丰度[102]，通过病毒

裂解作用释放细胞内有机质，这些有机质可以重

新被利用或是沉降[103]，该过程促进碳、氮等元素

在微生物间的循环[104]， 终影响海岸带地区的生

物地球化学循环[105]。 

海岸带浮游植物在气候变化与人为干扰的

作用下群落结构发生改变，但生产力一般不会降

低，即从大气中吸收的 CO2 没有减少(表 1)。

Yvon-Durocher 等在中纬度地区的增温控制实验

中发现，浮游植物在物种水平和群落组成水平都

朝向 C:P 或 N:P 的比例较高的方向演化，N:P 较高

的绿藻更适应高温环境，而 N:P 较低的红藻(如硅

藻)更适应低温环境[106]。Kaufman 等用气候模型

模拟高纬度地区罗斯海的浮游植物在未来 100 年

的变化，结果也证明了上述结论，硅藻将在该环

境中增加[107]。Keys 等模拟增加水温、高 CO2 环

境，证明以上因子的改变虽然不会影响海岸带浮

游植物的生产力，但群落结构由 nanoflagellates 主

导转向 HAB (harmful algal bloom)物种主导[108]，

生态系统可能因此变得不稳定。浮游植物在群落水

平上的细胞尺寸可能在气候变化中被改变[109–111]，
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浮游植物的基础代谢、营养摄取、捕食关系、细

胞裂解后有机碳的沉降速度都随之发生改变，而

这些过程都与碳固定过程密切相关[112]，且在不同

的区域呈现不同的趋势。Svensson 等提出中低纬

度地区夏季增温、盐度降低的情况下，初级生产

者的尺寸减小[113]，总体上基础代谢增强，不利于

生物量的积累[114]。Biggs 等发现夏季南极海岸带

海水层化加剧，以及风驱动的海水混合作用，使

得表层营养充足，尺寸较大的硅藻在群落中的比

例增加[115]，有利于生物量积累和有机碳沉降[112]。 

气候变化和污染物排放主要以各种溶解有

机碳的形式影响浮游细菌群落结构、代谢过程，

海岸带有机碳的分解过程可能被强化，不利于长

期碳固定(表 1)。藻类爆发和病毒裂解释放出大量

生物有机碳，可能增加特定有机碳的分解类群的

丰度[116]，陆源有机碳大量进入海水对群落结构的

影响可能更深刻[117]。Lindh 等证实大量陆源溶解

有机碳随着增加的降水进入海水，另外，增温增

加了浮游细菌的能量需求，迫使其利用结构、成

分复杂的陆源有机碳，该实验中 62%的浮游细菌

类群多样性因此改变[117]。如上文介绍，气候变化

可能加剧藻类爆发，增加近岸生物有机碳，但这

类有机碳在充足的无机氮源环境中，很容易被分

解，无法以惰性有机碳的形式长期储存[118]。另外，

北极冰川中含有丰富的有机碳，随着冰川融化进

入海水，促进了原核生物的生长，β-葡萄糖苷酶

等相关的酶表达量升高，原本储存在海冰中的碳

被释放出来[119]。 

除了近海底泥排放 CH4，浅层海水对 CH4 排

放也有贡献。浮游植物产生的二甲基巯基丙酸内

盐(DMSP)的降解产物二甲基硫(DMS)或甲硫醇

(MT)在厌氧条件下被产甲烷菌利用，释放出 CH4

的这一过程是海洋表层水和底泥产生 CH4的重要

途径[120]，在表层水中一般认为悬浮有机颗粒和动

物消化系统可以为产甲烷菌提供厌氧微环境[121]。

藻类爆发可能导致短时间内悬浮有机颗粒增加、

溶解氧下降[122]，有利于产甲烷菌的活动。浮游动

物在捕食浮游植物的过程中，由于消化系统相对

厌氧的环境，产甲烷菌氧化部分底物产生 CH4，

CH4 的排放量与浮游动物的类别相关 [123]。在人

为干扰和气候变化的双重压力下，浮游动物的群

落组成发生改变，浮游动物介导的 CH4 排放量

也会发生改变(表 1)。除了产甲烷菌介导的厌氧

甲烷排放，藻类在有氧情况下也可以产生 CH4。

Bižić-Ionescu 等发现蓝细菌可以在有氧、且不存

在 DMSP 等前体物质的情况下产生 CH4，这意味

着由蓝细菌主导的水华爆发可能同时增加 CH4的

排放[124]。 

不同近岸海域系统固氮功能的主要影响因

素不尽相同(表 1)。在富营养水环境中的固氮蓝细

菌受无机氮素影响较大，环境中达到 30 μmol/L 

NO3
−或 200 μmol/L NH4

+就会持续抑制固氮过  

程[125]。而某些结合在有机颗粒上的异养固氮菌，

由于有机颗粒给予的微环境，如较高的 C:N 值有

利于固氮，即便在高无机氮的环境下，仍能维持

较高的群落多样性和固氮水平[126]。除了有机颗粒

以外，浮游动物的肠道同样可以为固氮微生物，

如 UCYN-A 蓝细菌提供了厌氧且有机质丰富的

环境[127]，因此，即便在富营养水域中，由于特殊

微环境的存在，系统仍能保留部分的固氮功能，

气候变化也通过浮游动物将影响传递至固氮微生

物。而在寡营养海岸带区域，如地中海科西嘉岛

沿岸，人为干扰较小，受气候变化因素影响较显

著，海水中 CO2 分压增大，pH 值下降使得其中的
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固氮微生物群落发生改变，固氮的速率增加[128]。 

厌氧微生物的 DNRA、反硝化、anammox 过

程对氧气都比较敏感，近岸表层海水中氧气比较充

裕，所以这些过程也较少发生，即便在蓝细菌形成

的颗粒物中反硝化作用也比较微弱[129] (表 1)。但

在 少含氧区(OMZ)，反硝化作用比较强 [130]，

OMZ 的扩大，可能增强该区域的脱氮作用。除了

OMZ 以外，在淡水环境中藻华的爆发也会提供微

氧或缺氧环境，厌氧氨氧化 [131]或反硝化 [132]、

DNRA[133]的作用都被强化，增强了脱氮、氮留存

等功能。 

海水是 N2O 排放的热点[47]，在气候变化的影

响下，N2O 的排放可能继续增加(表 1)。升温可能

导致硝化过程的两部分脱节，氨氧化古菌在温度

升高的情况下生长加速，亚硝酸盐在海水中积

累，由于亚硝酸盐更易被转化成 N2O，沿岸海水

的 N2O 增加[134]。海水 pH 值下降可能短期内促

进氨氧化微生物的 N2O 形成过程，即便氨氧化

微生物丰度下降，N2O 排放在这种情况下显著升

高[135]。秘鲁海岸上升流与 OMZ 不断碰撞混合，

造成有氧-无氧环境的反复切换，增加了不完全反

硝化和硝化反应的速率，导致该区域的 N2O 量排

放极高[130]，未来 OMZ 的扩大，可能继续增大

N2O 排放。 

4  展望 

目前，海岸带生态系统的相关研究，以红树

林生态系统为例，在宏观方面主要涉及气候变化

对湿地植被、土壤呼吸 (植物根际呼吸和微生物

碳分解)、CH4 排放的影响；在微观方面，研究主

要集中于从代谢水平观测有机质(从简单碳源到

难利用碳源)以及代谢相关微生物胞外酶的研究，

通过这些研究来预测土壤碳分解速率在气候变

化的情况下是否会加速等。而微生物作为海岸带

生态系统的一部分，对维持生态系统功能同样具

有重要的意义，相较于陆地自然生态系统，海岸

带微生物群落结构、多样性、功能类群分布及其

在气候变化下响应状况的研究仍比较缺乏，而其

中的机制更需深入探索。尤其是通过高通量分子

检测技术从微生物群落组成、多样性、功能类群

揭示气候变化影响的文章却很匮乏，而这类研究

往往是联系微观机制和宏观现象的桥梁。此外，

除了原核的细菌和古菌，其他真核微生物，包括

真菌和原生动物对气候变化的响应，以及它们在

地球生物化学循环中发挥的作用也需要进一步

关注。 

此外，微生物群落在区域异质性极高的海岸

带生态系统中的动态变化特征也应该得到关注。

气候变化直接或间接地改变微生物的群落结构

与功能，已有一些学者针对一个特定时期或特定

地点的微生物响应状况展开了研究，但海岸带生

态系统多样性极高，时间周转和空间分布变化都

很大，往往在不同季节、不同区域下会得到不一

致的结果，从而造成宏观现象与微观检测结果的

不一致，在海岸带从陆到海的范围内开展长时间

的微生物观测，才能更好地解决宏观与微观数据

的结合。 

后，在海岸带生态系统中，微生物群落对

气候变化和人为干扰的抵抗力、恢复力及其相关

功能稳定性的研究也亟需加强。展开微生物群落

对气候变化和人为干扰条件的稳定性研究，才能

更好地预测微生物群落在长期变化和干扰条件

下的功能稳定机制，为全球变化下海岸带生态功

能维持提供更为全面的预测。 
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Abstract: In all earth ecosystems, the coastal zone is one of the most active areas in multiple biogeochemical 

cycles. As the major driver of natural biogeochemical cycles, microbial community in coastal ecosystems is of vital 

importance to the material transformation and energy flow in this critical zone. In this review, we summarized the 

responses and feedbacks of microbial community to the circumstances of climate change and anthropogenic 

disturbance in typical coastal areas, such as coastal wetlands, offshore waters, seagrass meadows and kelp forests. It 

was mainly elucidated around microbes-involved carbon and nitrogen cycles, and greenhouse gases emission to 

reveal the microbial mechanisms on coastal ecosystem functioning and maintenance. Finally, some preliminary 

prospects are provided for the future studies of microbial ecology in the coastal zones.  
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