
第 47卷    第 1期 海  洋  与  湖  沼 Vol.47, No.1 

2 0 1 6 年 1 月 OCEANOLOGIA  ET  LIMNOLOGIA  SINICA Jan., 2016 

                                            

* 国家自然科学基金项目, 41306114号; 江苏省海洋生物技术重点实验室开放项目, 2013HS008号; 淮海工学院自然科学基

金项目 , Z2014017 号 ; 江苏省海洋科学与技术优势学科建设工程资助项目 , 5511201401X。李玉 , 博士 , 副教授 , E-mail: 

liyu241@sina.com 
收稿日期: 2015-04-10, 收修改稿日期: 2015-08-10 

海水养殖池沉积物中重金属形态和 

生物酶活性的关系研究* 
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(淮海工学院  连云港  222005) 

摘要    以连云港市对虾养殖池表层沉积物为研究对象, 采用 Tessier 连续萃取法, 研究了表层沉积

物中重金属(Cu、Zn、Pb、Cd、Cr、As、Mn)的赋存形态和酶(脲酶、碱性磷酸酶、过氧化氢酶、转

化酶)活性的相关性。结果表明, 重金属 Cu和 Zn以有机-硫化物结合态为主要的赋存形态, Pb以铁锰

氧化物态为主要的赋存形态, Cd以可交换态(平均 33.47%)和碳酸盐结合态(平均 31.16%)为主要存在

形态, Cr和 As主要以残渣态存在, Mn的铁锰氧化物态比例最高。脲酶的活性范围为 0.45—8.96mg/ 

(g·24h), 碱性磷酸酶活性范围为 2.45—6.69mg/(g·24h), 过氧化氢酶活性范围为 0.14—2.36mL/ 

(g·min), 转化酶活性范围为 0.45—10.45mg/(g·24h)。脲酶活性与 Cd、As 的可交换态、Cd 的碳酸盐

结合态、Cu、As的铁锰氧化物态、Zn、Pb、Cd、Mn的有机硫化物态之间显著相关; 碱性磷酸酶活

性与 Zn、Cd的铁锰氧化物态显著相关; 过氧化氢酶活性与 Cd的可交换态、碳酸盐结合态及残渣态、

Cu、Cd、As的铁锰氧化物态、Zn、Pb、Cd、Mn的有机硫结合态之间显著相关; 转化酶活性与 Cu、

Cd、As的可交换态、Cd的碳酸盐结合态、Cu、Cd、As的铁锰氧化物态、Zn、Pb、Cd、Mn的有机

硫化物态、Cd、As的残渣态之间显著相关。酶活性可以用来指示海水养殖池沉积物中重金属的形态

转化过程。 
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生物酶可催化各种反应过程 , 对土壤的微生物

生态具有重要作用 , 因此土壤的酶活性被广泛当作

土壤健康的生物指示物(Dick, 1997)。土壤中微生物是

各种酶的重要来源 , 微生物数量随土壤类型不同而

存在很大的差异 , 主要受到土壤质量状况及土壤中

有毒重金属及类金属污染的影响。如重金属 As 对所

有细菌都具毒性 , 它能够阻止基础细胞的能量代谢

功能, 由于砷化合物的污染, 土壤中微生物种群下降

已经得到证实(Hiroki, 1993; Walker et al, 2000; 

Lorenz et al, 2006)。在海洋环境中, 由于对生态功能

有直接且持续的负面冲击 , 重金属对沉积物中微生

物群落多样性和动力过程的影响研究时有报道 

(Valsecchi et al, 1995), 最常见的就是降低胞外酶的

活性(Li et al, 2006; De Souza et al, 2006; Wang et al, 

2007), 如 Cd、Zn、Ni、Co对细菌的一氧化二氮还原

酶有抑制作用, 从而导致温室气体的累积(Sobolev et 

al, 2008; Haferburg et al, 2010)。这些研究表明, 海洋

沉积物中重金属元素和酶活性有一定的关系。多年来

研究者对近海海洋沉积物中重金属的富集状况、评价

方法以及对生态的潜在危害进行了大量报道(Wang 

et al, 2011; Choi et al, 2012; Zhu et al, 2012; Ho et al, 
2013; Zhang et al, 2013), 如何找到一个敏感的生物

指标来判断无机重金属污染过程是一个亟待解决的

问题。有研究者对河口、河道沉积物及农田、矿区土 
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壤中生物酶的活性变化及与重金属的相关关系进行

了初步探讨(Gianfreda et al, 2005; Kavamura et al, 

2010; Colin et al, 2012; Sivakumar et al, 2012), 近两

年来又有研究者对北美、欧洲及荷兰不同利用功能的

土壤中生物酶活性进行了测定 (Talbot et al, 2014; 

Hendriksen et al, 2016; Rutgers et al, 2016), 也有研究

者试验了环境因子对土壤中生物酶活性的稳定作用

以抵抗外来胁迫(Elzobair et al, 2016; Hu et al, 2016)。

刘存歧等(2007)报道了长江口潮滩湿地沉积物中生物

酶活性和环境因子的相关性; Yu等(2001)研究表明缺

氧环境下的河流沉积物中 Cu、Cd 和 Pb 对脲酶、转

化酶、碱性磷酸酶和蛋白酶有明显的抑制作用, 而 Cr

对生物酶则具有激活作用; 史长青(1995)对稻田土壤

中酶活性与重金属含量进行了相关性分析 , 发现脲

酶活性与 Cd、Cu、Zn、过氧化氢酶活性与 Pb 皆呈

显著负相关关系; Ghosh 等(2004)发现砷长期污染对

微生物脱氢酶的活性产生不利影响。但当重金属总量

对土壤中生物酶活性影响不显著的时候 , 重金属的

某一赋存形态却能显著影响生物酶活性(刘云国等 , 

2002)。运用连续提取法研究土壤重金属的赋存形态, 

可以了解土壤中重金属的转化和迁移, 还可以预测其

生物可利用性 , 更加客观地评价重金属的环境效应

(Tessier et al, 1979; Rauret, 1998)。刘霞等(2002, 2003)、

蔡信德等(2005)研究了土壤中重金属形态和特定酶活

性的关系, 结果表明酶的活性和重金属在土壤中的迁

移转化过程相关, 说明以重金属的赋存形态来分析重

金属对生物酶活性的影响比用总量更为准确。 

本研究以连云港市海水养殖池表层沉积物中重

金属赋存形态和生物酶活性为研究对象 , 通过对二

者关系的探讨 , 旨在建立一种利用生物酶活性来指

示沉积环境中重金属的生物可利用度和形态转化过

程的判断方法。近海环境中, 不同功能区沉积物中重

金属形态及环境特点不同(Zhang et al, 2012; 王小静

等, 2015)。在海水养殖池这样一个相对封闭的环境中, 

受长期累积的影响 , 一旦发生重金属污染将直接影

响养殖质量, 进而影响人类健康。有研究者对养殖区

海水水质、沉积物中异养细菌生态分布及沉积物酶活

性和微生物群落结构分布进行了报道 (李越蜀等 , 

2012; 宋科等, 2013; 廖红芳等, 2014)。相对于实验室

内设定或特定环境中高浓度的重金属对酶活性的影

响研究, 对养殖环境质量问题的探讨更具现实意义, 

但是对于封闭的海水养殖池塘多种重金属复合污染

情况下重金属元素不同赋存形态间的迁移转化与酶

活性的响应关系尚无系统的研究报道。 

1  材料与方法 

1.1  站点设置 

2014 年 9 月在连云港赣榆县海头镇、九里镇、

宋庄镇海水养殖区设置采样点 9 个, 见图 1。海头镇

位于连云港赣榆区东北部, 海岸线长约 11.6km, 盛产

各种海鲜, 尤以黄鱼、梭子蟹、东方对虾、紫菜、贝

类等海鲜珍品为最, 是连云港市“海淡水养殖之乡”; 

人口 8.2 万, 工业发展突出。九里镇位于连云港市赣

榆区东北部, 与山东省日照市接壤, 东部沿海建有浅

海域圈护养基地、潮间带滩涂贝类和紫菜养殖基地以

及潮上带梭子蟹养殖基地; 人口 7 万, 以农业为主。

宋庄镇紧靠赣榆城区, 赣榆区经济开发区坐落境内, 

是全国“对虾养殖之乡”; 工农业发展基本持平, 人口

2.6 万, 主要经济活动围绕养殖产业, 如连云港人工

鱼礁工程、全国首家海水养殖有机食品基地、工厂化

养殖等。每个养殖池采样点周边环境相似, 主要污染

来源为工业农业废水和城镇生活污水 , 养殖品种皆

为对虾。根据对角线法每个采样点采集 5个样品, 每

个样品各取表层沉积物约 100g, 5个样品等量充分混

合装入封口袋。 

 

图 1  调查站位 
Fig.1  Sampling stations 

 

1.2  样品的采集、预处理和分析 

采集的样品分成两份 , 一份用于检测重金属的

赋存形态, 预处理方法见《海洋监测规范》, 本实验

采用 Tessier 等(1979)连续提取法进行沉积物中重金
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属元素的赋存形态分离, 重金属的形态可分为 5种: 可

交换态(Ⅰ)、碳酸盐结合态(Ⅱ)、铁锰氧化物态(Ⅲ)、有

机-硫化物态(Ⅳ)、残渣态(Ⅴ)。采用等离子体发射光谱

仪测定赋存形态的含量。另一份样品用于土壤酶活性的

测定。实验室内将采集的沉积物样品自然风干, 玛瑙研

钵研磨、过 160目筛, 样品采集两周内进行生物酶活性

测定, 测定方法: 过氧化氢酶采用高锰酸钾滴定法; 转

化酶(蔗糖酶)采用 3, 5-二硝基水杨酸比色法; 脲酶采用

苯酚一次氯酸钠比色法; 碱性磷酸酶采用改进后的磷 

酸苯二钠比色法(关松荫, 1986; 赵兰坡等, 1986)。 

1.3  数据分析 
利用 SPSS 20.0统计软件进行显著性及相关性分析。 

2  结果 

2.1  养殖池表层沉积物中重金属赋存形态现状评价 

连云港临海养殖池表层沉积物中 7 种重金属元

素 Cu、Zn、Pb、Cd、Cr、As、Mn 的赋存形态分析

结果参见图 2。就 5 种赋存形态而言, 可交换态浓度 

 

图 2  沉积物中重金属赋存形态的分布 
Fig.2  Distribution of different forms of heavy metals in sediments 

Ⅰ可交换态, Ⅱ碳酸盐结合态, Ⅲ铁锰氧化物态, Ⅳ有机-硫化物态, Ⅴ残渣态 
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所占百分比最高的是 Cd; 碳酸盐结合态较高的是

Mn、Pb和 Cd; 铁锰氧化物态最高的是 Pb、Mn、Zn; 

有机结合态最高的是 Cu、Zn; 残渣态最高的是 Cr和

As。 

2.2  养殖池表层沉积物中酶活性水平 

本次调查活动设置的 9 个站点表层沉积物中脲

酶、碱性磷酸酶、过氧化氢酶、转化酶的活性见表 1。

脲酶的活性范围为 0.45—8.96mg/(g·24h), 存在明显

的空间差异性 ; 碱性磷酸酶活性范围为 2.45— 

6.69mg/(g·24h), 过氧化氢酶活性范围为 0.14— 
2.36mL/(g·24h), 空间分布较为均匀 ; 转化酶活性范

围为 0.45—10.45mg/(g·24h), 空间差异性大。  

2.3  养殖池表层沉积物中重金属赋存形态和生物酶

活性相关性分析 

养殖池表层沉积物中重金属 Cu、Zn、Pb、Cd、

Cr、As、Mn的不同赋存形态和 4种生物酶活性的相

关关系见表 2。 

3  讨论 

3.1  养殖池表层沉积物中重金属赋存形态现状评价 

重金属 Cu 和 Zn以有机-硫化物结合态为主要的

赋存形态, 所占的含量比例为 47.58%和 34.23%。重

金属元素的有机结合态是指土壤中和各种有机物螯

合的那部分金属 , 水生生物活动及人类排放富含有

机物的污水对其含量贡献较大 , 有研究表明在氧化

环境和 pH 值升高的情况下可能被释放, 引起生物毒

性效应(隆茜等, 2002)。Cu的可交换态、碳酸盐结合

态、铁锰氧化物态、残渣态占的百分比例分别为: 8%、

8.78%、14.66%、20.97%, Zn的可交换态、碳酸盐结

合态、铁锰氧化物态、残渣态占的百分比例分别为:  

9.65%、11.08%、25.98%、19.05%。重金属 Pb 以铁

锰氧化物态为主要的赋存形态 (平均百分比为

47.95%)。重金属的铁锰氧化物态是指吸附在活性的

铁锰氧化物表面的那部分金属 , 反映人类活动对环

境的污染。环境 pH值较高时有利于铁锰氧化物的形

成, 在还原条件下易溶解释放而被生物利用。Pb的其

它赋存形态百分比分别为: 5.42% (可交换态)、21.36% 

(碳酸盐结合态)、12.53% (有机-硫化物态)、12.70% 

(残渣态)。重金属 Cd 以可交换态(平均 33.47%)和碳

酸盐结合态(平均 31.16%)为主要存在形态, 其它形态

所占百分比较低(铁锰氧化物态为 13.46%、有机-硫化

物态为 8.68%、残渣态为 13.24%)。可交换态指吸附

在粘土、腐殖质上的金属, 对环境变化敏感, 易于迁

移转化, 反映人类近期排污活动对生物毒性作用。碳

酸盐结合态指重金属元素在碳酸盐矿物上形成的共

沉淀结合态, 对环境中的 pH值最为敏感, pH值低时

易于重新释放到环境。重金属 Cr和 As主要以残渣态

存在, 所占比例分别为 88.94%和 70.13%, 可交换态

和碳酸盐结合态、有机结合态所占比例都较低, 分别

为 1.88%、1.78%、2.22%和 4.22%、4.19%、3.67%。

金属残渣态一般长期稳定在沉积物中, 不易释放, 不

被生物利用吸收。重金属 Mn的铁锰氧化物态比例最

高 , 为平均 46.27%, 其次为碳酸盐结合态 (平均

27.04%), 余下依次为残渣态(平均 19.06%)、可交换

态(平均 4.97%)、有机-硫化物态(平均 2.68%)。 

3.2  养殖池表层沉积物中酶活性水平 

脲酶、碱性磷酸酶和转化酶同属水解酶, 水解酶

活性高低取决于内源污染和外源污染的共同作用 , 

可以指示富营养化程度(张宇等, 2011)。有研究表明, 

沉积物中脲酶活性和氨氮含量呈显著正相关 , 可反 

表 1  养殖池表层沉积物中酶活性[单位: mg/(g·24h)] 
Tab.1  Enzyme concentration in surface sediments sampled from culture ponds  

站位 脲酶[mg/(g·24h)] 碱性磷酸酶[mg/(g·24h)] 过氧化氢酶[mL/(g·24h)] 转化酶[mg/(g·24h)] 

1 8.96 4.87 2.36 10.45 

2 2.21 4.98 0.98 5.45 

3 5.65 5.88 1.25 8.89 

4 1.99 2.89 0.69 2.58 

5 0.96 6.69 0.25 0.96 

6 4.23 6.05 1.14 5.58 

7 1.24 2.45 0.45 3.56 

8 1.58 6.03 0.89 3.69 

9 0.45 3.21 0.14 0.45 
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表 2  表层沉积物体系中重金属形态与酶活性的相关性 
Tab.2  Relationship between heavy metal fraction and enzyme activity in surface sediments 

形态分布 
元素 酶 

可交换态 碳酸盐结合态 铁锰氧化物态 有机硫化物态 残渣态 总量 

脲酶 –0.560 –0.127 –0.823** –0.507 –0.603 –0.662 

碱性磷酸酶 0.168 –0.151 0.179 –0.097 0.334 0.205 

过氧化氢酶 –0.486 –0.276 –0.828** –0.520 –0.530 –0.639 
Cu 

转化酶 –0.708* –0.123 –0.735* –0.454 –0.604 –0.627 

脲酶 0.130 –0.135 –0.501 –0.715* –0.554 –0.684* 

碱性磷酸酶 0.603 –0.582 –0.660* –0.591 –0.579 –0.540 

过氧化氢酶 0.173 –0.324 –0.520 –0.734* –0.545 –0.701* 
Zn 

转化酶 0.039 –0.205 –0.330 –0.675* –0.389 –0.572 

脲酶 –0.172 –0.609 –0.169 0.942** 0.197 –0.343 

碱性磷酸酶 –0.388 –0.268 –0.274 –0.245 –0.909** 0.400* 

过氧化氢酶 –0.121 –0.462 –0.136 0.894** 0.100 –0.236 
Pb 

转化酶 –0.052 –0.571 –0.122 0.919** 0.040 –0.199 

脲酶 –0.675* –0.685* –0.699 –0.814** -0.656 –0.731* 

碱性磷酸酶 0.109 0.984** 0.823** 0.730 0.850** 0.977** 

过氧化氢酶 –0.753* –0.750* –0.779* –0.835** –0.753* –0.805** 
Cd 

转化酶 –0.797* –0.805** –0.810** –0.828** –0.806** –0.851** 

脲酶 0.258 –0.013 0.182 –0.119 –0.001 –0.012 

碱性磷酸酶 0.812** 0.648 –0.146 0.087 –0.742** –0.715** 

过氧化氢酶 0.187 –0.120 0.258 –0.157 0.036 0.034 
Cr 

转化酶 0.261 –0.037 0.240 –0.008 0.061 0.080 

脲酶 -0.717* –0.509 –0.831** –0.418 –0.650 –0.803** 

碱性磷酸酶 –0.241 0.635 0.539 0.502 0.407 0.566 

过氧化氢酶 –0.635 –0.438 –0.829** –0.534 –0.642 –0.775* 
As 

转化酶 –0.736* –0.471 –0.768* –0.510 –0.757* –0.858** 

脲酶 0.495 0.345 0.363 0.809** 0.405 0.398 

碱性磷酸酶 –0.088 –0.145 –0.118 –0.002 –0.109 –0.118 

过氧化氢酶 0.366 0.193 0.203 0.774* 0.251 0.245 
Mn 

转化酶 0.385 0.230 0.262 0.667* 0.298 0.290 

*表示双侧检验 P0.05; **表示双侧检验 P0.01 

 

映沉积物中无机氮的供应能力(张宇等, 2011)。碱性

磷酸酶能够催化沉积物中有机磷向无机磷的转化反

应, 与有机质和总氮呈正相关(刘存歧等, 2007)。转化

酶活性不仅取决于土壤有机质的含量 , 更多取决于

土壤的有机质类型(周礼恺, 1987), 可作为表征土壤

肥力的重要指标(张银龙等, 1999)。过氧化氢酶是沉

积物中常见的氧化还原酶 , 在有机质降解和腐殖质

形成过程中具有重要作用 , 可以表示沉积物氧化过

程的强度(Hakulinen et al, 2005)。本研究发现, 连云

港海水养殖池表层沉积物中脲酶活性与重金属 Zn、

Cd、As总浓度呈显著负相关关系(见表 2); 碱性磷酸 

酶活性与重金属 Pb、Cd总浓度显著正相关, 而与 Cr

总浓度显著负相关; 过氧化氢酶活性与重金属 Zn、

Cd、As 总浓度呈显著负相关关系; 转化酶活性与重

金属 Cd、As总浓度显著负相关。生物酶活性和重金

属总浓度呈现负相关表示高浓度的重金属污染抑制

了生物酶的活性 , 进而导致沉积环境中营养物质的

转化受到抑制, 沉积物质量受到负面效应的影响。我

们的研究结果初步表明, 脲酶、过氧化氢酶、转化酶

的活性明显受到重金属 Cd 的抑制, 反过来讲, 这三

种酶活性可以表征重金属 Cd 的污染变化, 进而可以

评价沉积环境质量状况。 
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3.3  养殖池表层沉积物中重金属赋存形态和生物酶

活性相关性分析 

由表 2可见, 对于重金属Cu, 其可交换态与转化

酶活性呈显著负相关, 而铁锰氧化物态与脲酶、过氧

化氢酶、转化酶活性同样呈显著负相关, 即当沉积物

中转化酶活性高时, 可交换态 Cu 向其他形态进行转

化, 降低了生物利用度, 而当脲酶、过氧化氢酶、转

化酶的活性较高时, 出现了铁锰氧化物结合态的 Cu

向其他形态转化的现象; 对于 Zn, 铁锰氧化物态与

碱性磷酸酶活性显著负相关, 有机结合态与脲酶、过

氧化氢酶、转化酶活性显著负相关, 说明当沉积物中

碱性磷酸酶活性高时, 铁锰氧化物态 Zn 含量降低, 

而当脲酶、过氧化氢酶、转化酶活性较高时, 有机结

合态含量 Zn 降低, 开始向其他形态转化。有机结合

态的 Pb 和脲酶、过氧化氢酶、转化酶活性呈显著正

相关, 表明当此三种酶活性增强时, 沉积物中的 Pb

向有机结合态转化。而当碱性磷酸酶活性增强时, 沉

积物中的 Pb 则向残渣态转变, 降低了生物利用度。

重金属 Cd的 5种赋存形态和生物酶活性关系非常显

著, 这可能和 Cd 主要以可交换态存在, 向环境中的

释放量大, 生物利用度高有关。Cr的可交换态和碱性

磷酸酶活性显著正相关 , 残渣态和碱性磷酸酶活性

显著负相关, 即说明碱性磷酸酶活性高时, 主要的存

在形态残渣态含量减低, 并开始向可交换态转化。重

金属 As 的不同赋存形态与生物酶活性有显著相关关

系的都表现为负相关 , 说明酶活性的改变可以表征

养殖池沉积物中As的形态转化, 进而影响As的生物

有效性。重金属 Mn的有机结合态和脲酶、过氧化氢

酶、转化酶活性呈显著正相关, 即脲酶、过氧化氢酶、

转化酶活性增强时, 沉积物中 Mn 的有机结合态含量

上升。 

综上所述, 由于海水养殖池环境是相对封闭的, 

其沉积物中生物酶活性在土壤性质、生物活动及外源

污染的共同影响下 , 与重金属总量及赋存形态呈现

明显的多重相关关系 , 一方面说明了重金属浓度变

化会刺激或者抑制生物酶活性 , 另一方面也可以利

用生物酶的活性变化来指示沉积环境中重金属赋存

形态间的相互转化。但通过本次调查, 并未发现生物

酶活性和重金属赋存形态间的特异性关系 , 值得进

一步研究探讨。 

4  结论 

2014年 9月的调查结果表明, 连云港市对虾养殖

区养殖池表层沉积物中重金属 Cu 和 Zn 以有机-硫化

物结合态为主要的赋存形态, Pb以铁锰氧化物态为主

要的赋存形态, Cd 以可交换态和碳酸盐结合态为主

要存在形态, Cr和 As主要以残渣态存在, Mn的铁锰

氧化物态比例最高。重金属 Cd 最易于迁移转化, 生

物利用程度高。养殖区表层沉积物中生物酶活性空间

差异性大, 通过和重金属含量相关性分析发现脲酶、

过氧化氢酶、转化酶的活性明显受到重金属 Cd的抑

制作用。 

表层沉积物中重金属不同赋存形态与酶活性存

在一定的相关性, 但未表现出明显的特异性关系。脲

酶活性与 Cd、As的可交换态、Cd的碳酸盐结合态、

Cu、As 的铁锰氧化物态、Zn、Pb、Cd、Mn 的有机

硫化物态之间显著相关; 碱性磷酸酶活性与 Zn、Cd

的铁锰氧化物态呈显著相关关系; 过氧化氢酶活性

与 Cd的可交换态、碳酸盐结合态及残渣态、Cu、Cd、

As 的铁锰氧化物态、Zn、Pb、Cd、Mn 的有机硫结

合态之间显著相关; 转化酶活性与 Cu、Cd、As的可

交换态、Cd的碳酸盐结合态、Cu、Cd、As的铁锰氧

化物态、Zn、Pb、Cd、Mn 的有机硫化物态、Cd、

As的残渣态之间显著相关。研究结果表明, 酶活性变

化可以用来指示沉积物中重金属的形态转化过程。 
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CORRELATION BETWEEN SPECIATION OF HEAVY METAL AND ENZYMATIC 
ACTIVITY IN SURFACE SEDIMENT OF MARICULTURE POND 

LI Yu,  GAO Huan,  LIU Fu-Cheng 
(Huaihai Institute of Technology, Lianyungang 222005, China) 

Abstract    Heavy metals including Cu, Zn, Pb, Cd, Cr, As, Mn have different forms in nature, and the specification of 

these metals varied in environment in certain relationship with activities of enzymes, including urease, alkaline 

phosphatase, catalase, and invertase. We sampled surface sediment from shrimp mariculture ponds in Lianyungang, Jiangsu, 

East China, and investigated the relationship through sequential extraction. Results show that the major forms of Cu and Zn 

were of organics-sulphides, Pb and Mn were in Fe/Mn oxides, Cr and Ni were mostly in residual fraction, and Cd was in 

exchangeable ions and carbonates. The activities of urease, alkaline phosphatase, catalase, and invertase were in range of 

0.45—8.96mg/(g·24h), 2.45—6.69mg/(g·24h), 0.14—2.36mL/(g·min), and 0.45—10.45mg/(g·24h), respectively. Clear 

correlation was found between urease activity and Cd, As of exchangeable, Cd of carbonate-associated, Cu, As of 

Fe/Mn-oxide fraction, and Zn, Pb, Cd, Mn of organics-sulphides fraction. The activity of alkaline phosphatase was 

significantly correlated with Fe/Mn-oxide fraction of Zn and Cd. The activity of catalase was significantly correlated with 

Cd of exchangeable, carbonate-associated and residual form, Cu, Cd, As of Fe/Mn-oxide fraction, and Zn, Pb, Cd, Mn of 

organics-sulphides fraction. Similar correlation was found between invertase and Cu, Cd, As of exchangeable, Cd of 

carbonate-associated, Cu, Cd, As of Fe/Mn-oxide fraction, Zn, Pb, Cd, Mn of organics-sulphides fraction, and Cd, As of 

residual form. Therefore, enzyme activity can be used to indicate alteration in heavy metal specification in aquiculture 

pond sediments. 

Key words    sea water;  mariculture pond;  sediment;  heavy metal;  speciation;  enzyme activity 


