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摘  要：为识别长江中下游典型支流水生植物指示物种，并阐明其对环境梯度与空间过程的响应机制，本研究以湘江、汉江和

赣江为对象，结合环境 DNA（ eDNA）宏条形码技术及水质、生物气候和地形数据，系统分析群落结构差异、指示物种分布特征

及其驱动因素。结果表明，三条支流水生植物群落组成存在显著差异，其中氨氮是控制空间结构后唯一保持显著的环境因子。变

异分解显示空间变量的独立解释率高于环境变量，且模型残差存在显著空间自相关，表明空间过程在群落构建中具有重要作用。

基于 IndVal分析共识别出 3个显著指示物种，包括湘江的篦齿眼子菜（ Stuckenia pectinata）以及汉江的宽叶香蒲（ Typha latifolia）

和乌菱 Trapa bicornis）。GLM和随机森林模型均显示，不同指示物种对环境与空间因子的响应存在显著差异：S. pectinata主

要受氨氮梯度约束，T. latifolia主要受空间结构控制，而 T. bicornis同时响应环境与空间因子但解释力较弱。两类模型均具有较

好的预测能力，表明环境与空间变量联合框架能够有效解释指示物种分布格局。此外，eDNA与传统调查的一致性较低，但表现

出明显互补性，可有效扩展水生植物物种检出范围。研究表明，支流水生植物群落及其指示物种分布并非单纯受局地环境控制，

而是由环境过滤与空间过程共同塑造，其中空间结构对环境信号具有显著调制作用。本研究为河流水生植物指示物种筛选、群落

组装机制解析及 eDNA在流域生态监测中的应用提供了理论依据。 
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Abstract: This study identified indicator species of aquatic macrophytes and examined their responses to environmental gradients and 

spatial processes in typical tributaries of the middle and lower Yangtze River. We surveyed the Xiangjiang River, Hanjiang River, and 

Ganjiang River using environmental DNA (eDNA) metabarcoding, combined with measurements of water quality, bioclimatic, and 

topographic variables. We systematically analyzed the community structure and distribution patterns of macrophyte indicator species, as 

well as the underlying driving mechanisms. Results showed clear differences in macrophyte community composition among the three 

tributaries. After removing the effects of spatial structure, ammonium nitrogen was the only environmental variable that significantly 

explained community variation. Variation partitioning analysis revealed that spatial variables contributed more independently to community 

variation than environmental variables did. Significant residual spatial autocorrelation was also detected. These findings suggest that spatial 
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processes play a critical role in macrophyte community assembly. Indicator Species Analysis (IndVal) identified three valid indicator taxa. 

Stuckenia pectinata was the indicator species for the Xiangjiang River, while Typha latifolia and Trapa bicornis were indicator species for 

the Hanjiang River. Both generalized linear models (GLM) and random forest (RF) models showed distinct species-specific responses of 

the three taxa to environmental and spatial factors. The distribution of S. pectinata was mainly affected by the ammonium nitrogen gradient. 

The distribution of T. latifolia was primarily shaped by spatial variables. The distribution of T. bicornis was influenced by both 

environmental and spatial factors, although the explanatory power of these factors was relatively low. Both models achieved reliable 

predictive performance, confirming that combining environmental and spatial variables effectively explains the distribution patterns of 

macrophyte indicator species. In addition, eDNA metabarcoding showed low consistency with traditional field surveys, but it provided 

strong complementary effects and greatly expanded the coverage of species detection. This study demonstrates that the distribution of 

aquatic macrophyte communities and their indicator species is codetermined by environmental filtering and spatial processes, rather than 

by local environmental conditions alone. Spatial structure can modulate environmental signals and further influence species distribution. 

These findings provide a theoretical basis for indicator species identification, exploration of assembly mechanisms in riverine macrophyte 

communities, and application of eDNA metabarcoding in river ecological monitoring. 
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水生植物作为淡水生态系统的核心组成部分，不仅是重要的初级生产者，更在物理生境构建与生态过

程调控中发挥着不可替代的基础性作用。其群落结构的演替趋势直接驱动着流域内的物质循环、水文稳定

性及生物多样性的动态平衡[1-4]。鉴于其对光照节律、营养梯度及水动力扰动的高度敏感性，水生植物及其

优势类群被广泛视为表征水质变迁与生态健康状况的关键生物指示单元[5-7]。 

然而，传统的形态学鉴定与野外样方监测虽然在微生境尺度下具有较强的生态诠释力，但在面对大空

间尺度且具备高环境异质性的河流系统时，往往受限于调查通量、空间覆盖度及监测重复性，难以实现全

流域尺度的同步对比与精确解析[8]。这种技术瓶颈在一定程度上制约了对流域尺度水生植物分布格局及其

环境驱动机制的系统性认知。 

近年来，环境 DNA eDNA）宏条形码技术作为一种高通量、非侵入性的监测手段，已成为解析复杂

生态系统结构的前沿工具[9-10]。尽管如此，eDNA在水生植物研究中的应用仍处于起步阶段，尤其在动力学

特征复杂的河流生态系统中，相关应用案例相对匮乏[11-13]。受水体纵向运输与空间连通性的整合效应影响，

河流 eDNA信号倾向于表征区域尺度的物种组成与优势分布，而非局限于微生境内的原位共存[14-15]。在此

背景下，利用 eDNA识别对环境梯度敏感的指示物种，为河流水生植物监测与管理提供了一种极具潜力的

补充途径。 

湘江、汉江及赣江作为长江中下游典型的受人为干扰支流，在气候地貌与污染负荷等方面展现出显著

的区域差异[16-18]。本研究以这三条典型支流为研究对象，采用 eDNA宏条形码技术解析水生植物组成，并

整合水质及遥感环境因子数据： 1）剖析不同支流水生植物的群落异质性； 2）筛选具有区域代表性的

生态指示物种； 3）探究指示物种对环境梯度变化的响应机制。研究旨在从分子生态视角深化对长江典型

支流水生植物演变规律的认识，为流域尺度下的水生态精密监测与分类管理提供科学支撑。 

1 材料与方法 

1.1 研究区域 

长江流域拥有众多一级和二级支流，不同支流在气候条件、水文格局和人类干扰强度方面差异显著，

为研究水生植物群落提供了天然的“生态梯度”。本研究选择湘江、汉江和赣江作为典型支流开展调查。

湘江作为长江中游南部典型的受人类活动高度干扰的支流，面临显著的农业面源污染与工业排放压力[16]；

汉江作为长江最长支流，不仅横跨气候过渡带，更承担着南水北调中线工程核心水源地的生态功能[17]；赣

江作为江西的母亲河，直接注入鄱阳湖，在维持长江中下游湿地生态系统稳定和水生植物多样性方面发挥

关键作用[18]。总体而言，这三条河流既处于不同的气候背景，也承受着差异化的人类干扰，并在生态功能

上具有不同定位。因此，以湘江、汉江和赣江为对象开展水生植物群落组成、指示物种及其对环境因子的



响应研究，不仅有助于揭示典型支流水生植物生态格局的异同，还能为流域尺度的生态保护与管理提供科

学参考。 

1.2 采样与数据收集 

1.2.1 采样设计与 eDNA 样品处理  本研究以支流尺度的空间比较为目标，基于河流连续体特征及研究区

尺度，在充分兼顾空间代表性与实际可操作性的前提下，沿三条支流干流方向按约 100 km的间隔布设采样

点，以避免相邻样点间信息高度冗余，同时覆盖流域尺度的主要环境梯度。本研究分别于 2024年 10月在

湘江、2023年 10月在汉江和 2023年 7月在赣江干流沿程开展采样，共设置湘江 11个、汉江 14个和赣江

10个采样点，总计 35个样点 图 1）。 

 

图 1 湘江、汉江、赣江水生植物采样点分布 

Fig.1 Sampling locations of aquatic plants in Xiangjiang, Hanjiang and Ganjiang Rivers 

本研究采用 eDNA技术分水生植物组成。每个采样点位采集 3个重复样本，每个重复样本为 5 L表层

水样。样品使用水环境 DNA过滤仪(WD-3B，南京易基诺环保科技有限公司)和 2 μm孔径的一体化 eDNA

过滤器(专利号：ZL20182239670.5)[19]富集，加入 2.5 mL eDNA保存液后-20 °C保存待提取。样品采集设

置阴性空白对照，使用纯水以相同操作流程现场采集并过滤，监测采样和过滤过程中可能的污染。 

使用 eDNA提取试剂盒(MT059，南京易基诺环保科技有限公司)[20]提取 eDNA，并设置阳性和阴性对

照样本，阳性对照为已知物种 eDNA样品，阴性对照为无菌水。提取后的 DNA浓度和纯度通过 Qubit™ 4 

Fluorometer(Q33226，美国赛默飞世尔科技公司)和超微量分光光度计(ND5000，无锡百泰克生物技术有限

公司)检测，DNA浓度需大于 1.0 ng/μL，纯度(A260/A280)应在 1.8～2.0之间，若阴性对照检出 DNA浓

度，则判定存在污染并重新提取。 

1.2.2 PCR 扩增、文库构建与测序  eDNA样本采用叶绿体 trnL (UAA) 内含子进行扩增，所用引物为 trnL-

F(g/h)  g:5′-GGGCAATCCTGAGCCAA-3′；h:5′-CCATTGAGTCTCTGCACCTATC-3′），扩增片段长度约

143bp。该引物对具有通用性强、适合降解 DNA、扩增成功率高等优点，已广泛应用于环境样品的植物群

落研究[21]。每个样本设置 3 个技术重复，并设置 1 个阳性对照 已知水生植物 eDNA）和 3 个阴性对照

 ddH2O），以验证扩增特异性并排除污染。PCR扩增体系为 25 μL，扩增条件为 95 ℃预变性 3 min，随后

35个循环 95 ℃ 15 s，53 ℃ 20 s，72 ℃ 15 s），最后 72 ℃延伸 10 min。PCR产物经 2%琼脂糖凝胶电泳

检测，阳性对照应出现明亮、单一条带，阴性对照无扩增条带。等体积混合的 PCR 产物经核酸纯化磁珠

 EClean Beads，易基诺）纯化后用于文库构建，采用诺唯赞高通量测序文库构建试剂盒 ND702-02，for 

Ion Torrent），步骤包括末端修复、接头连接和文库扩增。文库质量经电泳验证合格后，于 Ion Torrent Proton

平台 赛默飞世尔科技公司，美国）进行高通量测序。 

1.2.3 环境因子数据  水质理化因子：在三个支流的采样点位，本研究根据《水和废水监测分析方法》 中

国环境科学出版社，第四版）测定了水体的总氮 TN）、氨氮 NH4
+–N）和总磷 TP）浓度。 

气候因子：气候数据来源于全球气候数据库 WorldClim https://www.worldclim.org/），选取其生物气

候变量 bioclimatic variables）作为气候因子，包括年平均气温 Bio1）、平均温度日较差 Bio2）、等温



性 Bio3）、气温季节性 Bio4）、最热月份最高气温 Bio5）、最冷月份最低气温 Bio6）、气温年较差

 Bio7）、最湿季平均气温 Bio8）、最干季平均气温 Bio9）、最热季平均气温 Bio10）、最冷季平均

气温 Bio11）、年降水量 Bio12）、最湿月降水量 Bio13）、最干月降水量 Bio14）、降水季节性 Bio15）、

最湿季降水量 Bio16）、最干季降水量 Bio17）、最暖季降水量 Bio18）和最热季降水量 Bio19）。这

些气候变量对水生植物栖息地适宜性具有重要影响，能够调节生长季长度及水体的理化特性 如水位、水

流速、碱度、电导率和营养物质可利用性）[22]。 

地形及淡水环境因子：数据来源于 EarthEnv数据库[23] http://www.earthenv.org/），其提供近全球范围、

1 km 分辨率的淡水特异性环境变量。具体包括： 1）地形因子：坡度 slope）、坡向 aspectcosi、aspectsine）、

东向度 eastness）、北向度 northness）； 2）水文因子：高程分带 elevation_band1–4）、汇流累积量

 flow_acc_band1–2）； 3）土地利用因子：12 类土地覆盖类型的均值和范围 landcover_average_band1–

12、landcover_range_band1–12）； 4）土壤因子：10类土壤属性的平均值 soil_average_band1–10）。 

所有气候和环境因子栅格数据均裁剪至支流流域范围，并统一为 1km空间分辨率。随后，利用 ArcGIS 

将环境变量提取至各采样点位，用于后续分析。 

1.3 统计与生态学分析 

1.3.1 测序数据处理与 OTU聚类  原始测序数据 fastq格式）首先在 EcoView 3.0宏条形码分析平台中进

行质量控制，包括去除低质量序列、短序列、含有 N碱基的序列及引物残留序列，并将序列归类至各样本。

随后进行去冗余处理，删除重复序列和单拷贝序列 singleton），保留唯一序列以降低噪声并用于 OTU聚

类分析。OTU聚类基于序列相似性进行，聚类阈值设定为 97%，对应传统的物种水平 OTU。序列长度筛选

及出现频率阈值依据水生植物推荐标准设置：最小丰度 0.001、相对丰度 ≥ 1%、最小序列数 50条，聚类过

程中自动剔除嵌合体序列以提高注释准确性。 

物种注释优先使用本地水生植物参考数据库 trnL，辅以 NCBI-nt与 BOLD数据库。对低注释 OTU，采

用在线 BLAST比对进一步确认，并依据序列比对相似度(Percent Identity, Per.Ident)判定分类等级：≥95% 注

释至种，≥92%注释至属，≥90%注释至科。为保证名称规范性，所有注释到种或属水平的水生植物均参考

Flora of China、中国水生植物数据库、中国湿地植物数据库核实拉丁名和中文名。 

1.3.2 α 多样性与群落结构分析  基于 OTU矩阵，将每个样点数据二元化 presence–absence）并计算物

种丰富度，以评估 α多样性。群落结构分析采用基于 Jaccard距离矩阵进行分析，并采用基于 999次置换的

多元方差分析 PERMANOVA）检验不同支流水生植物群落组成差异的显著性。为探究水生植物群落对环

境梯度的响应关系，基于二元化 presence/absence）数据构建距离约束冗余分析 distance-based redundancy 

analysis, dbRDA）模型，并采用 Jaccard距离表征群落 β多样性。模型构建前，首先对环境变量进行多重共

线性检验，并基于方差膨胀因子 variance inflation factor, VIF<10）筛选变量，以剔除高度共线性变量。随

后采用基于调整后决定系数 adjusted R2）的前向逐步选择方法 forward selection）筛选最优环境变量组合

[24]，并通过 999次置换检验评估变量贡献的统计显著性 P<0.05）。考虑到沿河连续采样可能导致空间自

相关，本研究进一步基于采样点经纬度构建距离主坐标邻域矩阵 distance-based Moran’s eigenvector maps, 

dbMEM）空间变量，并在 dbRDA中作为条件变量构建空间约束 partial dbRDA模型，以评估环境因子在控

制空间结构后的独立解释能力。模型整体显著性及各环境因子的贡献均通过 999 次置换检验进行评估。同

时，对模型残差进行Moran’s I检验，以评估残余空间自相关，并结合变异分解分析定量比较环境与空间过

程对群落结构变异的相对贡献。 

1.3.3 指示物种分析  指示物种筛选基于二元化矩阵进行。以支流类型为分组因子，将样点划分为湘江、

汉江和赣江三个组别。使用 IndVal.g 方法计算物种在各支流组中的指示值，该指数综合考虑物种对目标组

的特意性 specificity）和保真度 fidelity），并对组样本量不均衡进行校正。通过 999 次置换检验评估显

著性，显著性水平设定为 P < 0.05，仅保留对单一支流具有显著指示意义的物种。同时，在相同二元数据框

架下计算 Phi相关系数 (r.g)，用于衡量物种与特定支流组的关联强度和方向。通过 999次置换检验筛选显

著关联物种 P < 0.05），并根据相关系数正负判定物种对不同支流的偏好或回避特征。 



1.3.4 指示物种响应模型  针对筛选获得的关键指示物种，构建环境–空间联合响应模型，以解析其对环

境梯度与空间结构因子的综合响应机制。模型构建以物种出现/未出现 二元变量）为响应变量，自变量包

括经筛选的环境因子及空间结构变量 Moran’s eigenvector maps, MEM）。在环境变量处理方面，首先剔

除低方差变量 标准差为 0），随后基于方差膨胀因子 variance inflation factor, VIF）进行多重共线性诊断，

并通过逐步筛选控制阈值 VIF < 3）以降低变量冗余。空间结构变量通过基于坐标的MEM分析生成，用

于表征潜在的空间自相关结构。模型采用两类互补方法构建，广义线性模型 GLM）与随机森林模型 random 

forest, RF）。GLM 采用二项分布的 logit 链接函数，用于拟合物种出现概率与环境及空间变量之间的线性

或可加关系。RF作为非参数机器学习方法，通过构建多决策树集成模型捕捉变量间潜在的非线性关系及交

互效应，并通过变量置换重要性评估各预测因子的相对贡献。在变量选择方面，GLM与 RF均基于初筛结

果构建候选变量集合，环境变量采用单变量 GLM筛选 P < 0.1），空间变量基于单变量 GLM筛选 P < 

0.05），最终保留有限数量关键变量用于模型拟合。模型性能评估采用重复分层 k折交叉验证 repeated k-

fold cross-validation），其中设置重复次数为 20次、折数为 5折，以提高估计稳定性。模型预测能力通过多

指标综合评估，包括受试者工作特征曲线下面积 AUC）、真技巧统计量 TSS）及 Kappa 系数。最终性

能结果以均值及标准差表示，以表征模型预测精度及稳定性。此外，基于训练模型对研究区进行空间概率

预测，以生成指示物种潜在分布格局。 

为减少人为引入物种对群落结构分析的干扰，并提高生态解释的可靠性，基于物种来源及生态属性对

数据进行筛选，剔除人工栽培物种后用于 α多样性及群落结构分析，并用于指示物种筛选。鉴于观赏及人

工引入物种主要受人为干预影响，其生态指示意义有限，不适用于表征自然水生群落特征，因此在生态分

析中予以排除。为全面评估 eDNA与传统调查方法的一致性，在物种检出层面的对比分析中保留观赏及引

入物种，以反映两种方法在整体物种检出能力上的表现。 

1.3.5 软件与 R包  所有数据处理与统计分析均在 R 4.3.1环境中完成。环境变量预处理与多重共线性分

析采用 usdm包完成，方差膨胀因子 VIF）用于变量筛选。空间结构变量 MEM）通过 adespatial包计

算生成。广义线性模型 GLM）基于 stats包构建，采用二项分布 logit链接函数实现物种出现概率建模。

随机森林模型 RF）通过 randomForest包实现，并设置 1000棵决策树进行模型训练，同时启用变量重要

性评估功能。模型性能评估基于重复 k折交叉验证预测结果完成，混淆矩阵及分类指标 Accuracy、

TSS、Kappa）通过 caret包计算，交叉验证框架同样基于 caret实现。数据整理与可视化分析主要基于

tidyverse体系完成，图形绘制基于 ggplot2实现。 

1.4 eDNA 与传统调查数据对比分析 

为评估 eDNA检测结果的可靠性，收集湘江、汉江和赣江已发表的水生植物实地调查数据[25-27]，整理

构建传统调查物种名录 附表 II）。为保证物种名称的一致性与规范性，所有物种的中文名和拉丁名均参

照《Flora of China》、《中国水生植物志》及中国湿地植物数据库进行统一核实与校订。在数据整理过程

中，剔除了非水生或典型陆生植物记录，并对同物异名进行合并处理，最终形成标准化的物种出现–缺失

 presence–absence）矩阵，以确保不同数据来源之间的可比性，并用于后续 eDNA检测结果的一致性评估。

在完成物种名录标准化处理后，基于传统调查数据 T）与 eDNA检测数据 E）的物种出现–缺失信息，对

两种方法的检测一致性进行定量评估。具体指标包括： 

 1）检出率 Detection rate）：指 eDNA检测中成功识别的传统调查物种比例，计算公式为： 

 
Detection rate=

NT∩E

NT

 (1) 

其中，NT∩E表示传统调查与 eDNA均检测到的物种数，NT表示传统调查记录的物种总数。 

 2）漏检率 False negative rate）：指传统调查记录但未被 eDNA检测到的物种比例，计算公式为： 

 
False negative rate=

NT-E

NT

 (2) 

 3）eDNA特有物种比例 eDNA-only proportion）：指仅在 eDNA检测中出现、而传统调查未记录的

物种比例，用于反映潜在的外源输入或检测扩展能力，其计算公式为： 



 
𝑒𝐷𝑁𝐴 − 𝑜𝑛𝑙𝑦 𝑝𝑟𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑖𝑜𝑛 =

𝑁𝐸−𝑇

𝑁𝐸
 (3) 

其中，𝑁𝐸−𝑇表示仅在 eDNA中检测到的物种数，𝑁𝐸表示 eDNA检测到的物种总数。 

上述指标分别在赣江、汉江和湘江尺度上独立计算，用于比较不同支流中 eDNA检测结果与传统调查

结果的一致性及其偏差特征。 

2 结果与分析 

2.1 水生植物群落组成及 eDNA 检测可靠性评估 

2.1.1 eDNA 与传统调查一致性评估  通 eDNA与传统实地调查在物种检出方面整体一致性较低 表 1）。

三条河流中，eDNA对传统调查物种的检出率仅为 5.56%–8.47%，对应漏检率较高。同时，eDNA检测到的

物种中有 52.38%–75.00%为传统方法未记录的物种，表明两种方法在物种检出上存在显著差异。 

不同河流间的一致性存在一定差异，其中汉江两种方法的共有物种数相对较高，而湘江和赣江则表现

出更高比例的 eDNA 特有物种，说明两种方法在不同水系中的匹配程度存在空间差异。总体而言，eDNA

与传统调查在水生植物物种检出上重合度较低，但呈现出明显的互补特征：eDNA 在补充传统调查未覆盖

物种方面具有潜在优势，而传统调查则在部分物种检出上仍具有不可替代性。 

此外，结合物种功能类型分析，eDNA 对部分挺水及浮叶植物检出较为稳定，而对部分沉水植物仍存

在一定漏检，同时检测到少量观赏或引种植物 附表 I）。 

表 1 eDNA vs 传统调查一致性评估 

Tab.1 Assessment of consistency between eDNA and traditional survey methods 

河流 T物种数 E物种数 共同物种数 检出率(%) 漏检率(%) eDNA特有物种比例(%) 

湘江 88 20 6 5.56  77.27  70.00  

汉江 97 21 10 8.47  78.35  52.38  

赣江 42 20 5 8.06  52.38  75.00  

2.1.2 水生植物群落组成及其环境响应  在湘江、汉江和赣江 35个采样点中，基于二元数据计算的水生植

物物种丰富度在不同支流间存在显著差异 Kruskal–Wallis χ² = 9.85, P < 0.05）。汉江样点的平均物种数最

高 11.21，湘江和赣江分别为 9.45和 8.50 图 2）。基于 Jaccard距离的 PERMANOVA分析表明，支流类

型对水生植物群落结构具有显著影响 R2= 0.150，F = 2.825，P = 0.001）。 

 

图 2基于 eDNA二元 OTU数据的水生植物 α多样性 

Fig.2 α-diversity of aquatic plants based on binary eDNA OTU data 

基于 Jaccard距离的 partial dbRDA结果表明，在控制空间结构后，环境因子对水生植物群落组成仍具

有显著解释作用 置换检验，F=2.720，P= 0.006）。然而，模型总体解释率较低，仅为 7.61%，表明当前

纳入的环境变量对群落结构的独立解释能力有限。 



前向选择结果显示，仅氨氮在控制空间结构后仍保持显著性，是驱动群落变化的最稳定环境因子 图

3）。排序结果显示，排序结果表明，第一约束轴 CAP1）主要反映氨氮梯度与群落组成的对应关系，但不

同支流样点在排序空间中仍呈现较大重叠，说明群落空间分异程度有限。 

变异分解结果显示，环境变量的独立解释率为 2.13%，空间变量的独立解释率为 5.37%，二者共享解释

率为 6.45%，仍有 86.05%的群落变异无法被当前模型解释。此外，残差Moran’s I检验结果显示模型仍存在

显著空间自相关 Moran’s I =0.240，P=0.006）。总体而言，环境因子对群落结构具有统计支持，但解释强

度有限，群落变异中仍存在大量未被解释的部分。 

 

图 3基于 eDNA二元 OTU数据、控制空间结构后的水生植物群落 partial dbRDA分析 

Fig.3 Partial dbRDA of aquatic plant communities based on eDNA-derived binary OTU data, controlling for spatial effects 

2.2 指示物种筛选与生态偏好分析 

基于二元数据，采用 IndVal.g方法对三条支流水生植物群落进行指示物种筛选，共识别出 3个显著指

示物种 表 2，P < 0.05）。赣江未检测到显著指示物种。汉江识别出 2个指示物种，分别为乌菱 Trapa bicornis

 IndVal = 0.648, P = 0.033）和宽叶香蒲 Typha latifolia IndVal = 0.727, P = 0.003），其中宽叶香蒲的指示

值最高，表现出较强的组内一致性和组间专属性。湘江识别出 1个指示物种篦齿眼子菜 Stuckenia pectinata

 IndVal = 0.648, P = 0.024）。 

表 2 指示物种筛选结果及统计指标 

Tab.2 Indicator Species Selection Results and Statistical Metrics 

指示河流 指示物种 特异性 保真度 IndVal Phi系数 p值 

汉江 宽叶香蒲 T. latifolia 0.673 0.786 0.727 0.575 0.003 

汉江 乌菱 T. bicornis 0.452 0.927 0.648 0.370 0.033 

湘江 篦齿眼子菜 S.pectinata 0.462 0.909 0.648 0.377 0.024 

进一步基于 Phi 相关性指数对物种生态偏好进行分析，结果显示显著物种均表现为正向关联，未检测

到显著负相关物种。篦齿眼子菜与湘江显著正相关 Phi = 0.377, P = 0.024），乌菱 Phi = 0.370, P = 0.033）

和宽叶香蒲 Phi = 0.575, P = 0.003）与汉江显著正相关，其中宽叶香蒲相关性最强。IndVal与 Phi分析结

果高度一致，表明上述物种不仅具有统计学上的指示意义，同时在生态分布上表现出明显的支流偏好特征。 

2.3 指示种对环境与空间梯度的响应模型 

2.3.1 模型性能评估与交叉验证  基于环境变量与空间结构变量 dbMEM），分别构建广义线性模型

 GLM）与随机森林模型 RF），并通过重复 k折交叉验证对三种指示物种的预测性能进行评估。两类



模型在全部物种中均表现出稳定的判别能力 AUC > 0.70），说明环境因子与空间结构变量的联合框架能

够对物种分布变化进行有效解释 图 4）。 

 

图 4 指示物种模型拟合性能评估 

Fig.4 Model performance of indicator species 

 

在 GLM框架中，篦齿眼子菜与宽叶香蒲具有较高模型性能 AUC分别为 0.833与 0.791），同时

TSS与 Kappa指标维持较高水平，反映其分布结构具有较强统计可解释性。乌菱的预测性能相对较低

 AUC = 0.766），且 TSS与 Kappa值偏低，说明其分布过程存在较高不确定性。 

RF模型结果与 GLM总体一致，但不同物种间存在差异。宽叶香蒲在 RF中获得最高预测性能 AUC 

= 0.835），而乌菱表现最低 AUC = 0.706）。交叉验证结果显示，各指标在重复抽样中存在一定波动，

其中乌菱变异程度最大，提示其分布稳定性较弱。 

2.3.2 指示物种对环境及空间梯度的响应机制  GLM显著性检验结果显示，所有物种模型均显著优于空

模型 LRT检验，P < 0.05），说明环境变量与空间结构变量整体上对物种分布具有统计解释能力，但解

释程度在物种间存在差异 图 5）。可以看出，篦齿眼子菜的模型解释力最高 McFadden R2= 0.487，

LRT χ²= 21.22，P < 0.001），说明其分布变化可由环境与空间变量较充分解释。宽叶香蒲的解释力次之

 McFadden R2= 0.336，LRT χ²= 16.06，P= 0.003），其中空间结构变量贡献较为突出，说明空间异质

性在其分布中占较高权重。乌菱的解释力最低 McFadden R2 = 0.171，LRT χ²= 7.15，P= 0.028），说明

其分布对当前环境与空间变量组合的依赖程度较弱。 

随机森林变量重要性分析进一步揭示驱动差异 图 6）。篦齿眼子菜主要受氨氮影响，同时MEM2及

气候变量最暖季度均温 Bio10）具有次级贡献，说明其分布同时受营养盐梯度与空间过程影响。宽叶香

蒲的主要解释变量为空间结构因子MEM1，并与地形坡度及土壤空间异质性共同作用，说明空间结构在其

分布中占主导地位。乌菱主要响应氨氮梯度，并对气候变量最暖季度降水量 Bio18）呈负响应关系，说

明其对环境梯度变化具有较高敏感性。综合 GLM与 RF结果，环境梯度与空间结构在不同物种中的贡献

比例存在差异，形成以环境驱动、空间驱动及二者协同驱动的分化格局。 



 

图 5典型指示物种对环境因子及空间过程的 GLM响应曲线 

Fig.5 GLM response curves of representative indicator species to environmental factors and spatial processes 

 

图 6指示物种的环境因子重要性 

Fig.6 Importance of environmental variables for indicator species 

 

2.3.3 指示物种潜在分布格局及生态指示意义  基于 GLM预测结果构建的潜在分布模拟显示，不同指示

物种在空间分布上具有明显异质性，并与其环境与空间响应结构一致。篦齿眼子菜的高概率分布区域主要

集中在营养盐水平较高且空间连续性较强的区域，说明其分布同时受营养梯度与空间过程约束。宽叶香蒲

的适生区呈现明显空间集聚特征，与其对空间结构变量高度依赖的结果一致。乌菱的分布则相对离散，对

环境梯度变化响应更为敏感，但空间约束较弱。从生态指示意义来看，不同物种对应不同生态过程类型。

篦齿眼子菜可用于表征营养盐—空间耦合过程，宽叶香蒲主要反映空间结构与地形异质性过程，而乌菱则

适用于指示环境梯度变化敏感性。三类物种共同构成多过程驱动下的指示体系，可用于解析支流尺度环境

变化与空间结构对群落分布的综合影响。 

 



 

图 7 基于环境因子与空间模型的指示物种空间分布预测结果 

Fig.7 Spatial prediction of indicator species distributions based on environmental variables and spatial modeling 

3 讨论 

3.1 支流间水生植物群落的空间分异及 eDNA 检测偏差影响 

本研究结果表明，长江中游不同支流之间水生植物群落存在显著空间分异，不同支流样点在物种组成

及出现频率上差异明显，说明支流尺度的环境异质性在区域群落结构形成中具有重要作用。类似的空间分

化在大型河流系统中较为常见，不同支流在水文条件、水质状况及区域气候背景方面的差异，往往共同塑

造水生植物的分布格局[28-29]。在河流生态系统中，水动力过程不仅直接影响栖息地条件，还通过物质输运

间接影响群落结构。因此，支流间的空间分异本质上是水文过程与环境梯度协同作用的结果。 

环境梯度分析表明，在控制空间结构后，氨氮是唯一保持显著性的环境因子，说明营养盐状态仍是影

响支流水生植物群落组成的重要环境约束。氮素通常被认为是影响水生植物群落结构的重要因子，较高营

养盐可能改变物种间竞争关系，并促进富营养环境适应性较强物种的出现[30-32]。虽然部分气候变量在模型

构建过程中表现出一定相关性，但其独立解释能力较弱，未进入最终显著模型，表明在本研究尺度下，营

养盐梯度较气候背景具有更直接的生态效应。变异分解结果显示，空间变量的独立解释率高于环境变量，

且残差仍存在显著空间自相关，表明支流水生植物群落构建不仅受局地环境过滤影响，更受到空间过程的

持续调控。对于具有较高连通性的河流系统而言，扩散限制、水动力输运及河网连通性往往决定物种到达

和定殖机会，从而塑造区域尺度群落格局[33]。 

尽管环境因子在统计上对群落结构具有显著解释作用，但其总体解释率仅为 7.61%，环境变量独立解

释率仅为 2.13%，仍有 86.05%的群落变异无法被当前模型解释。这在河流生态系统中较为常见，主要由于

水体高流动性导致的物种扩散与 eDNA信号混合效应，会削弱局地环境梯度的解释强度[34]。此外，本研究

仅纳入营养盐与宏观气候因子，未充分涵盖水深、流速及底质等微生境变量，也可能限制模型解释能力[35]。

与此同时，群落结构还受到未测环境因子及生物相互作用等过程的共同影响[36]。综合来看，该结果表明河

流生态系统中高水动力过程、未观测微环境因子及生物相互作用共同限制了环境变量对群落结构的解释能

力。 

值得注意的是，在指示物种分析中，赣江样点未识别出统计学显著的指示物种。这一结果可能反映出

其群落结构特征与统计识别能力的共同作用。首先，从生态过程来看，赣江样点内部物种组成相似性较高，

环境梯度变化相对较弱，使得基于物种特异性分布偏好的 IndVal方法难以识别具有显著指示性的类群。其

次，从统计功效角度来看，当某一支流内部空间异质性较低或样本变异幅度有限时，其指示信号容易被多



支流联合分析中的整体群落变异所稀释，从而降低显著性检出概率。此外，从区域水文过程来看，赣江可

能具有相对较强的水动力混合与连通性特征，这种过程会增强物种扩散与信号均质化效应，从而削弱局地

环境过滤所形成的特异性分布模式。因此，该结果并不必然意味着该支流缺乏指示物种，而更可能反映其

“低空间分化—高混合过程”背景下指示信号的弱化。未来可通过增加采样点密度或采用分层分析进一步验

证该支流内部的指示物种潜力。 

在 eDNA方法层面，基于 eDNA方法获取的群落结构信息受到多种生态与方法因素的共同影响。首先，

河流中的水动力过程会显著影响 eDNA的迁移与分布[37]。较高流速可增强 eDNA的远距离输运并导致局地

信号稀释，使检测结果呈现一定程度的“上游混合效应”，从而降低物种空间归属精度；同时，流速增加

也可能降低单位体积内 eDNA浓度，提高低丰度物种的漏检概率。因此，在高流动性的河流系统中，eDNA

结果更适合反映区域尺度的综合信号，而非严格的局地分布。其次，eDNA检测本身存在分子层面的限制。

一方面，不同物种在 DNA释放、降解及保存方面存在差异，可能导致部分物种被低估[38]；另一方面，现有

引物对水生植物的覆盖度有限，可能导致部分类群未被有效扩增[39]。 

在样品采集方面，本研究未采集底泥样品，主要考虑水体 eDNA更直接反映当前活跃群落，而底泥 DNA

通常代表历史累积信号。但这一设计可能低估沉积环境中残留 DNA的贡献，尤其是对沉水或附着型植物，

从而影响部分物种的检出率。此外，尽管本研究在数据分析前进行了序列质量过滤、嵌合体去除及低丰度

OTU筛除等质量控制处理，但仍无法完全排除引物扩增偏好性和参考数据库不完善对部分物种检出的影响。

在采样时间方面，7 月处于丰水期，水量大、流速快，有利于 eDNA 扩散与混合，从而提高检出率，但同

时也可能因稀释效应降低局地信号，并引入外源 DNA，增加不确定性。10月水文条件相对稳定，更有利于

反映局地群落结构，但部分水生植物可能处于生长后期，其组织脱落与衰败可能增加 DNA释放，从而提高

检出信号。因此，不同月份反映的是水文过程与生物过程共同作用的综合信号。需要指出的是，本研究后

续群落结构分析与指示物种筛选主要基于经过质量控制后的 OTU 出现信息开展，重点关注群落间的相对

差异及其与环境梯度的对应关系，而非恢复区域完整物种名录。因此，相关结果能够反映不同样点间的群

落分异特征，但对于物种检出完整性仍需结合传统调查和多引物验证进一步完善。 

综上，长江中游支流水生植物群落在区域尺度上呈现明显空间异质性，其形成主要受水体营养状态与

空间过程共同驱动。因此，在开放河流系统中，eDNA更适用于揭示区域尺度群落结构及其空间分异格局，

而非精确反映单个物种的局地分布状态。未来研究应结合传统调查、底泥样品、多季节采样及水动力分析，

以提升解释能力。 

3.2 指示物种的环境过滤与空间过程耦合机制 

本研究基于 IndVal分析与 Phi检验识别出三种典型指示物种，并结合广义线性模型与随机森林模型，

从环境梯度与空间结构两个维度解析其分布机制。结果表明，支流水生植物群落的空间分布并非由单一环

境因子驱动，而是由营养盐梯度与河网空间结构共同控制，并在不同物种间表现出显著的响应差异。 

在环境响应方面，沉水植物篦齿眼子菜对氨氮呈显著负响应，并在模型中表现出最高解释力，说明其

分布主要受营养盐条件约束。氨氮是影响沉水植物分布与生长的重要环境因子之一，其作用机制主要体现

在对水体光环境和植物生理过程的双重影响。氨氮浓度升高会降低水体透明度，增强光限制效应，从而改

变沉水植物的适生环境并形成显著的环境筛选作用[40–41]。同时，过量氨氮还会干扰植物体内氮代谢平衡，

引发生理胁迫反应，降低叶绿素含量和光合作用效率，进而抑制植株生长[42-43]。此外，氨氮富集往往伴随

着富营养化进程，通过促进浮游藻类增殖、削弱水下光照条件以及改变水体栖息地特征，进一步加剧沉水

植物的生理压力和群落衰退，最终影响其空间分布格局[44–45]。该物种在 GLM 与随机森林模型中均表现出

一致的环境主导特征。相比之下，挺水植物宽叶香蒲的分布主要由空间结构变量解释，其对 MEM 轴响应

最强，环境变量贡献相对较低，表明其空间分布更多受河网连通性与扩散限制控制。该结果说明在开放河

流系统中，空间结构本身可通过限制物种传播路径与定殖机会主导群落格局形成[33]。浮叶植物乌菱则表现

出环境与空间变量共同作用但无单一主导因子的特征，其模型解释力相对较低，说明其分布由多因子共同

调控，包括营养盐变化、气候梯度及潜在扩散过程的综合影响[46–47]。GLM与随机森林结果在不同模型框架

下均保持一致的解释结构。其中，篦齿眼子菜表现为稳定的环境响应模式，宽叶香蒲表现为空间结构主导



模式，而乌菱处于两者之间的过渡响应状态。 

综合来看，支流水生植物群落分布受环境过滤与空间过程共同驱动，但两者并非独立作用，而是通过

水动力过程发生耦合。在河流系统中，水体流动不仅影响物种扩散，还对环境梯度进行空间传输与重构，

从而改变局地环境信号的表达方式。这种过程导致物种—环境关系呈现显著的非局地特征，使观测到的群

落结构同时包含环境筛选与空间混合效应。因此，指示物种不仅反映环境梯度响应，还可作为环境约束与

空间过程相对作用强度的综合表征单元，为河流生态系统群落组装机制提供实证依据。 

3.3 指示物种的态学意义、局限性与未来展望 

在流域生态监测与管理实践中，基于 GLM与随机森林模型评估中表现出较高预测性能的指示物种可

作为潜在的生物指标。模型结果表明，不同指示物种对环境变量与空间结构变量 dbMEM）的响应存在

明显差异，其中部分物种表现出较强的环境梯度响应，而部分物种则更多受空间结构过程影响。基于环境

与空间共同驱动框架识别指示物种，有助于将复杂的多源环境梯度转化为可量化的生态信号，从而服务于

流域尺度的水质评估与生态过程识别。 

需要强调的是，本研究基于河流生态系统展开，而河流作为开放且高度动态的生态系统，其群落结构

不仅受局地环境过滤控制，还受到水动力驱动的物种扩散及非局地输入影响。因此，指示物种的空间分布

及其环境响应，并不完全对应局地最适生态位，而往往反映水文连通性与上游输入共同作用的结果。这一

特征不同于相对封闭的湖泊系统，意味着在河流中解释指示物种时，应从水文过程、环境梯度与物种扩散

的耦合关系出发，而非仅基于单一环境因子进行归因。 

在此框架下，本研究仍存在一定局限。首先，分析基于单次横断面数据，缺乏时间序列支持，尚未刻

画水文波动背景下群落结构的动态变化。其次，环境变量主要来源于遥感与宏观气候数据，缺乏流速、水

深及光照等关键水动力与微生境因子，限制了对物种生态位的精细解析。此外，模型未显式纳入水动力过

程与扩散机制，也未考虑物种间相互作用，这在河流系统中可能进一步放大预测不确定性。 

未来研究有必要从静态环境解释转向过程机制整合。通过引入流速、水文连通性等关键变量，并结合

多时段连续采样，可更准确地揭示群落对水文扰动的响应过程。同时，将物种分布模型与水动力过程相结

合，有助于区分局地环境效应与非局地输入效应，从而提升指示物种的生态解释力与预测能力。进一步结

合实验与模拟研究，可深入解析物种间相互作用及其在群落组装中的调节作用。 

此外，河流水生植物 eDNA监测需结合生态合理性开展数据筛选，应剔除典型非水生、人工观赏及潜

在外源物种信号，并在采样设计中充分考虑水文条件，以提高结果的空间代表性与解释可靠性。本研究为

eDNA在河流植物群落研究中的应用提供了实证基础，但其方法学适用范围仍有待在不同水文情景下进一

步验证。 

4 附录 

附表 I~II 见电子版 DOI 10.18307/2027.0235）. 
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