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近海海洋酸化对痕量元素在沉积物-海水界面处生物地球化学

特性的影响研究 
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摘要: 痕量元素在海洋环境中不仅能够密切参与物质循环, 显著调控生命代谢, 有些情况下还会对浮

游及底栖生物产生抑制和毒害, 是海洋系统中具有重要生物地球化学作用的“双刃剑”。工业革命以来, 

海洋不断吸收大气 CO2 使得海水 pH 和碳酸根浓度持续下降, 在全球范围内都出现了海洋酸化的现象。

海洋酸化作为新的环境胁迫打破了痕量元素在沉积物-间隙水-上覆水中既有的平衡态势, 导致痕量元

素在海洋环境中的生物地球化学特性变得更加复杂和不确定。本文从痕量元素在沉积物-海水体系中的

赋存形态与交换过程入手, 探讨了海洋酸化条件下痕量元素在沉积物-海水体系中的扩散迁移与再平

衡行为, 分析了由此产生的生物毒性效应和生物可用性影响。最后, 对海洋酸化与多种环境条件、多

种污染物联合作用所导致的与痕量元素相关的生态效应研究进行了展望, 以期为未来海洋酸化与痕量

元素协同研究提供有意义的科学参考。 
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自 18 世纪中叶工业革命以来, 大气 CO2含量不断

升高, 海洋作为地球的主要碳汇之一, 大量地吸收人类

排放的 CO2, 从而导致全球海洋平均 pH 下降了 0.1[1], 

这意味着海水 H+浓度相对工业革命之前增加了近

30%[2]。根据政府间气候变化专门委员会(IPCC)第五次

评估报告, 随着海洋从大气中吸收的 CO2 增多, 海洋水

体将越来越酸化, 到2100年H+浓度可能会相比目前再增

加 1~3 倍, 如此快速的酸化在过去 3 亿年间从未有过[3]。

2003年, Caldeira和Wickeet首次将这种由于海水吸收过

多 CO2而导致的 pH 降低、CO2分压增加、CO3
2−浓度降

低的现象称为“海洋酸化”(ocean acidification)[4], 此后

海洋酸化现象及其生态环境效应受到了科学界的广泛

关注。大量的研究已经证实, 海洋酸化将引发包括化学

环境(碳酸盐饱和度下降), 物理条件(噪音水平升高)及

生物代谢(钙质壳形成困难等)各方面的一系列后果[5], 

使得海洋生态环境变得更加复杂, 更加具有不确定性, 

海洋酸化已成为驱动全球变化新的重要因素[6-8]。 

海水中 H+和 CO3
2−是影响海洋生物地球化学过

程的关键因子, 在海洋酸化的背景下, H+和 CO3
2−浓

度的降低将会深刻改变包括生物生长繁殖、生态环

境健康、物质能量循环等在内的诸多过程。 在以上

列举的三个过程里, 痕量元素(trace elements)作为表

征指标和控制因素始终贯穿其中。在海洋环境里, 痕

量元素具有多变的赋存状态和复杂的循环路径, 对

维持海洋生物的生命代谢, 推动海洋生源要素的循

环转化, 维持生态环境与地质过程健康运转都具有

十分重要的作用。痕量元素经由陆源输入和大气沉

降等途径进入近海水体, 在经历一系列生物地球化

学过程后, 最终进入沉积物被埋藏。在整个输入和埋

藏的过程中, 沉积物—海水界面作为多种生物地球
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化学过程的主要场所, 对痕量元素的迁移及循环具

有十分重要的作用。深入研究海洋酸化条件下痕量

元素在界面处的平衡分配及在沉积物-间隙水-上覆

水间的溶解释放、迁移转化, 对开展痕量元素对海洋

酸化响应及控制机理的研究, 解答海洋酸化过程对

沉积物-水体环境中的痕量元素产生的生态学效应至

关重要。本文首先简要介绍海洋酸化的成因、发展

与变化, 然后系统总结痕量元素在近海沉积物-海水

界面处所发生的主要生物地球化学过程, 重点从赋

存状态、迁移扩散和生物可利用性等角度分析海洋

酸化对痕量元素的影响, 阐释痕量元素在未来海洋

酸化背景下可能的演变趋势, 并对目前研究中存在

的问题和今后的研究方向进行讨论和展望。 

1  海洋酸化的化学过程与演变趋势 

碳是构成生命体的基本元素之一 , 在全球生物

地球化学循环中扮演着决定性角色。海洋是生命的

摇篮, 在维持全球碳平衡以及调节气候变化方面承

担着重要的角色。工业革命之前, 海洋中的碳收支主

要受自然过程的影响, 海洋表层水体维持在平均 pH

约为 8.2 的碱性环境。然而工业革命以后, 随着化石

燃料的广泛使用 , 人为排放的大量 CO2 进入大气 , 

其中约有超过四分之一的 CO2 通过海-气交换作用进

入海洋。 

大气 CO2 进入海水后, 可持续发生以下化学反应:  

CO2(g)CO2(aq),             (1) 
CO2(aq)+H2OH2CO3,           (2) 

H2CO3H
+
+HCO3

–
,             (3) 

HCO3
–
H

+
+CO3

2–
.            (4) 

简言之, 气体 CO2(g)首先溶解于水, 成为溶解态

CO2(aq), 紧接着 CO2(aq)与水反应, 形成碳酸(H2CO3), 

碳酸可发生两步解离反应, 分别生成 H+、HCO3
−和 CO3

2−。

以上各步的产物中 CO2(aq)、H2CO3、HCO3
−和 CO3

2−的总

和称为溶解无机碳(dissolved inorganic carbon, DIC)。在目

前的海水 pH 条件下(pH=8.1), HCO3
−约占 DIC 的 90%, 

CO3
2−约占DIC的 9%, 其余部分CO2(aq)和H2CO3总共约

占 1%, 两者又合称为游离态 CO2(CO2
*)。 

当大气 CO2 浓度不断升高时, 反应式(1)将会持

续向反应式(4)移动, 使得海水中的 H+和 HCO3
−随之

不断增加。与此同时, 不断溶解产生的 CO2(aq)还会

与 CO3
2−发生如下反应:  

CO2(g)+CO3
2–

+H2O 2HCO3
–
 ,      (5) 

使 HCO3
−进一步增加而 CO3

2−进一步降低。H+浓度的升

高以及 CO3
2−浓度的降低, 均可促使碳酸钙 CaCO3溶解 

CaCO3Ca
2+

+CO3
2–

,           (6) 

以上就是海洋酸化的基本过程(见图 1)。 

 

图 1  海洋酸化基本过程示意图 

Fig. 1  Schematic diagram of the basic process of ocean 
acidification 

 
位于北太平洋夏威夷 Mauna Loa 观测站的 CO2时

间序列观测首次用连续的观测数据证实: 大气CO2含量

在近50多年来持续上升; 而同时期同纬度的ALOHA观

测站的结果则证实: 海洋表层 pH 在持续下降, 海洋表

层 CO2 分压在不断升高(见图 2)[9]。以上是对超量 CO2

引发海洋酸化的强力证明。研究显示, 在过去的 200 万

年里, 海洋表层 pH 均维持在 8.2 左右, 但自工业革命至

今, 海洋表层 pH 已经下降了约 0.1。如果人为 CO2的排

放速率仍维持在当前水平, 到 2050 年, 全球海洋表层

pH 将下降 0.2, 到 2100 年将下降 0.4[10-11]。不仅限于表

层海洋, 海洋酸化同样会对深层海水产生影响。随着碳

排放的持续加剧, 海洋酸化将逐渐从表层渗透到深层, 

到 2050 年, 300 m 深度处海水 pH 将下降约 0.1, 到 2300

年, 这一深度的海水pH将进一步降低0.7, 届时3 000 m

以浅的海水都将会出现酸化现象[4, 12]。 

2  痕量元素在沉积物—海水界面的

生物地球化学特性 

在海洋环境中, 沉积物-海水界面作为固液两相

的物理分界, 实际上由海水、间隙水和沉积物三部分

组成, 此界面处是海洋中物理、化学和生物特性变化

最显著的区域。不同性质的陆源和海源碎屑与颗粒

等首先在水体中聚集、沉降, 进而在沉积物表面堆

积、埋藏, 整个过程将发生一系列的物理、生物和

地球化学变化, 这些变化通常被统称为早期成岩作

用[13]。伴随着早期成岩作用, 痕量元素在海水、间隙

水和沉积物中将会发生形态的变化, 从而造成了其
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在不同介质间的迁移转化。需要特别指出的是, 由于

学科范畴的差异和研究对象的不同, 不同学者对沉

积物—海水界面的定义往往差别很大。本文主要关

注近海环境中较为活跃的生物地球化学行为, 因此

讨论的沉积物—海水界面仅表层沉积物(2 cm 以内)。 

 

图 2  位于北太平洋夏威夷群岛附近的 CO2 时间序列观测

结果[9]  

Fig. 2  Time series observations for the CO2 system in the 
Hawaiian Island, North Pacific[9] 

注: 图中红色为 Mauna Loa 站大气 CO2含量结果，蓝色为 ALOHA
站表层海水 CO2 分压结果，绿色为 ALOHA 站表层海水 pH 结果 

 

2.1  赋存保留 

海洋中痕量元素的赋存状态是评判痕量元素迁

移转化能力和生物可利用性的关键特性。越来越多的

研究显示, 具备较强迁移转化能力并且能够以主要赋

存状态直接对生物产生影响的痕量元素, 即“活性态

(labile)”, 仅占总量很少的一部分, 但却几乎主导了

痕量元素的生物作用和生态效应。本节将总结水体和

沉积物中痕量元素的主要赋存状态及其变化特征。 

海水中的痕量元素通过过滤操作(能否通过一定

孔径的滤膜)被人为地分为溶解态(dissolved form)和

颗粒态(particulate form)。随着研究的深入和技术的

进步, 溶解态痕量元素又被分为自由离子态、无机络

合态和有机络合态:  

      Me Me Me X Me Ln n n n
i i j j

              ,(7) 

式中 Men 
  表示痕量元素 Me 的溶解态总含量 , 

 Men 表示痕量元素 Me 的自由离子态含量(可用负

对数表示  +pMe = lg Men ),  Xi 表示无机配体 , 

L j  表示有机配体。其中, 自由离子态和无机络合

态之和又被称为活性态(Me′), 因为它们分子量较小, 

易于与功能团结合而被生物吸收利用, 但是也会存

在某些具备一定活性的小分子的有机络合态痕量元

素。在海洋水体中, 以自由离子态存在的痕量元素含

量极低, 绝大多数溶解的痕量元素都以络合态存在, 

其中大部分金属的有机络合态占比显著高于无机络

合态, 例如 Cu2+、Fe3+、Zn2+和 Pb2+与海水中的有机

配体高度配合(60%~99%)[14]。 

痕量元素易于与海水中的有机配体络合成为较

稳定的络合物, 其络合强度一般用络合稳定常数 β

表示。痕量元素 Me 与有机配体 L 的络合反应及其

络合稳定常数 β的表达式为:  

( )+Me L MeL n i mn m
ii -´-+  ,        (8) 

  +MeL Me L
in i m n m

i               
.      (9) 

由于有机配体种类众多一般按照络合稳定常数

β 的大小将有机配体大体划分为两到三类(按研究惯

例由强到弱可分别表示为 L1, L2 和 L3 等)。较强配体

的络合稳定常数 β1 与较弱配体的络合稳定常数 β2 和

β3 可相差 2~3 个数量级。表 1 总结了典型痕量元素

在全球海水中的总体含量水平、相应有机配体含量

与有机络合物稳定常数。 
 

表 1  典型痕量元素及相应有机配体含量与有机络合物稳定常数 
Tab. 1  Typical trace element contents and corresponding organic ligand contents with organic complex stability constants 

元素种类 元素含量 有机配体 lgβ 采样地点 参考文献 

Cd(Ⅱ) 2~800 pmol/L 100 pmol/L 12 北太平洋 [15] 

Co(Ⅱ) 10~100 pmol/L 9~83 pmol/L 11~16 北大西洋 [16-18] 

Cu(Ⅱ) 1~10 nmol/L 2~60 nmol/L 8.5 北大西洋 [19-22] 

Fe(Ⅲ) 0.2~8 nmol/L 0.4~13 nmol/L 19~23 大西洋、太平洋、地中海 [23-26] 

Ni(Ⅱ) 1.7~4.3 nmol/L 2~4 nmol/L 17~19 大西洋 [27] 

Pb(Ⅱ) 17~49 pmol/L 200~500 pmol/L 11 北太平洋 [28] 

Zn(Ⅱ) 0.1~2 nmol/L 1.2 nmol/L 12 北太平洋 [29] 

 



 

122 海洋科学  / 2023 年  / 第 47 卷  / 第 9 期 

除有机配体之外 , 海水中自由状态的痕量元素

还会与无机配体形成无机配合物。虽然海水中存在

含量极高的无机配体, 如 Cl−、OH−、SO4
2−
、CO3

2−等, 

但因其与痕量元素的络合稳定常数远小于有机配体, 

因此大多数痕量元素的无机络合物占总溶解态的比

例较低。但也正是因为无机配体的络合稳定常数较

低, 与 OH−
、SO4

2−
、CO3

2−等配体络合的无机络合态

痕量元素更易受到海洋酸化的影响, 而与 Cl–络合的

痕量金属无机配合则很少受到酸化的影响。根据痕

量元素离子的热力学性质, Al3+、Be2+、Ga3+和 In3+

等主要与 OH−络合; Cu2+和稀土元素等主要与 CO3
2−

络合; Ag+、Au+、Cd2+和 Hg2+等主要与 Cl−络合; Pb2+

则可与多种无机配体络合[30]。以 OH−和 CO3
2−为例, 

痕量元素 Me 与 OH−和 CO3
2−络合的反应式可总结为:  

 + +
2Me H O = Me OH H

n in
i

i i
  ,      (10) 

  2+ 2
3 3Me CO = Me CO

n jn
j

j
 .       (11) 

图 3 以 Cd, Be, Cu, Pb 为例, 分别展示了典型痕

量元素在海水中与无机配体的络合情况。从图中可

以看出, Cd2+在海水中主要与 Cl−络合, 其中 CdCl+, 

CdCl2 和 CdCl3
−分别占活性无机态金属总量的 44%、

8%和 8%(图 3a)。Be2+则主要与 OH–络合 , 其中

Be(OH)+占比 58%, Be(OH)2 占比 27%(图 3b)。而 Cu2+

则主要与 CO3
2−络合, CuCO3 占 68%, Cu(CO3) 2

2−占

19%(图 3c)。Pb2+的主要无机络合形式为 PbCO3, 占

总活性无机态的 59%, 但同时 Pb2+还可以与 Cl−生成

3 种形态的络合物, 分别是 PbCl+、和 PbCl3
−, 这 3 种

络合物总共占活性无机态的 34%(图 3d)。 

 

图 3  痕量元素的无机络合形态示意图[30], 以 Cd, Be, Cu, Pb 为例 

Fig. 3  Schematic diagram of the proportion of inorganic complex forms of Cd, Be, Cu, and Pb in seawater[30] 

 

2.2  迁移转化 
痕量元素在海洋水体中通过密切地参与生物地

球化学反应, 广泛分布于纷杂的生物和化学载体之

中 , 实现了其从水体(液相)向颗粒(固相)的迁移转

化。随着生物和非生物载体的沉降以及水体的运移 

输送, 溶解态与颗粒态的痕量元素通过“沉积物—海

水”界面进入表层沉积物。沉积物—海水界面作为

固相(沉积物)和液相(海水)的天然分界, 在极小的物

理空间里完成了介质特性的转变, 因此沉积物—海

水界面处的密度、粒度、pH、电位、溶解氧、元素
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活性等环境条件存在着十分剧烈的变化[31-32]。当水

体和颗粒物将不同赋存状态且来源多样的痕量元素

首次运移到沉积物表面时, 将会受到沉积物—海水

界面处环境条件剧变的强烈影响, 在物理(噪音水平

升高与物理扰动)、化学(碳酸盐饱和度下降)、生物(钙

质壳形成困难)等过程的耦合作用下, 水体、颗粒物、

间隙水和表层沉积物中的痕量元素将会在此界面处

发生活跃的迁移转化, 这些变化通常会反复进行并

持续一定时间 , 直至环境条件最终稳定后 , 相关痕

量元素才会实现长久埋藏[33]。 

由于不同的痕量元素往往会参与特定的生物地球

化学过程, 从而络合、吸附、包含于特定的配体和颗粒

物之中[34], 因此痕量元素在沉积物—海水间的迁移转

化实际上关键受控于痕量元素所参与的生物地球化学

过程及其后续的运移输送介质(图 4)。从物质循环的角

度来看, 由于 Cd、Co、Cu、Mo 和 Ni 等可密切参与生

命代谢, 因而多存在于有机颗粒物中; As、Se、Sb 和 V

等主要参与铁和锰的化学反应, 易存在于铁锰(氢)氧

化物颗粒中; 而 Cr、Ge 和稀土元素等多直接来自于陆

源物质, 所以主要存在于陆源碎屑中[35]。在沉积物—

海水界面处, 伴随着有机物分解、硝酸盐还原、铁锰氧

化物还原等早期成岩作用, 包含在上述颗粒态载体中

的痕量元素将被释放进入上覆水和间隙水。进入上覆

水的溶解态痕量元素部分会再次被生物利用, 或被颗

粒态载体吸附[36], 然后通过沉降作用又回到沉积物—

海水界面处。而进入间隙水的溶解态痕量元素则会与

惰性有机物、自生铁硫化物(FeS, FeS2)、自生碳酸盐矿

物和自生黏土矿物等结合, 并被长期埋藏。以上“吸

附—沉降—释放(埋藏)”的过程反复在沉积物—海水界

面发生, 构成了痕量元素的迁移转化。 

 

图 4  痕量元素在海水、沉积物-海水界面、沉积物之间的迁移转化[20] 

Fig. 4  Migration and transformation of trace elements in seawater, sediment–seawater interface, and sediment 

 

3  海洋酸化对近海沉积物—海水界面

痕量元素生物地球化学特性的影响 
有关海洋痕量元素的系统认识最早可追溯到

1970s 开展的 GEOSECS(Geochemical Ocean Sections 

Study)计划 [37], 而人们在更早以前就已经认识到 

CO2 的加入将会导致海洋酸化, 但是有关海洋酸化

与痕量元素相互作用的研究开展时间却并不太长。

本节将在前面两节有关海洋酸化过程和痕量元素生

物地球化学特性总结的基础上, 分析总结海洋酸化

对痕量元素在沉积物—海水界面处生物地球化学特

性的影响。 

3.1  对赋存形态的影响 

痕量元素在海洋酸化条件下的存在形态及含量

变化首先引起了人们的重视。前文的总结已表明, 痕

量元素在海洋环境中并非仅以游离态存在, 而是多

以无机或有机络合物的形式存在。酸化所引发的 OH–

和 CO3
2–降低将使得与之络合的金属[Cu( )Ⅱ 、Fe( )Ⅱ 、

Ni( )Ⅱ 、Pb( )Ⅱ 、稀土等]更易解离, 进而对痕量金属
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在水体中的溶解度、吸附作用及氧化还原速率产生

影响[30]。海水酸化所引发的氢离子、碳酸盐和氢氧

化物浓度的变化会直接影响无机金属配合物的形态, 

氢离子和游离态金属离子浓度的变化将影响金属配

合物与溶解有机物的形态。由此评估海洋酸化对金

属化学形态的影响程度可以为评估酸化对可被生物

吸收的金属影响提供借鉴与支撑。 

海洋环境中 CO3
2–变化对 Cu(Ⅱ)和 Fe(Ⅱ)形态的

影响在所有金属中都具有代表性。Millero 等[30]的研

究表明, 到 2250 年全球海水平均 pH 下降 0.7 时, 

CuCO3 和 FeCO3 两种络合物的浓度均有不同程度的

下降 , 届时 CuCO3 将减少为现在浓度的 90%, 而

FeCO3 则甚至减少为现在浓度的 30%; 伴随着 CO3
2–

络合态金属含量的降低, 自由离子态金属含量则会

增加, 其中 Cu(Ⅱ)增加较高, 为目前的 3.9 倍, Fe(Ⅱ)

也将增加为现在的 1.3 倍(图 5)。海洋酸化的另一个

后果则是 H+含量升高, 由于 H+的正电荷效应将造成

有机颗粒的表面吸附位点减少, 吸附金属能力下降, 

从而抑制了有机配体的络合能力，从而改变痕量金

属的有机络合形态[23]。例如 Louis 等[38]的研究认为, 

较低的 pH 环境可能会使与 Cu 络合的有机配体位点

的有效浓度降低 25%; Gledhill 等[39]通过建模研究了

酸化对河口水体中 Cu 和 Fe 有机络合形态形成的影

响, 模型结果表明随着 pH 值的降低, 这些金属的有

机络合态浓度将减少, 无机态浓度将增加。上述过程

均会使游离态金属 (Mn+)绝对含量显著升高 (4%~ 

30%)[40]。 

海洋酸化不仅可以直接通过 CO3
2−与 H+改变痕

量元素的形态和含量, 还可通过影响痕量金属在海

水中的氧化—还原反应速率进一步改变痕量元素的

赋存状态。例如, Cu(Ⅱ)还原为 Cu(I)的反应速率常数

与 pH 正相关, 随着海洋酸化加剧, Cu(Ⅱ)的还原速

率将持续增加, 因而 Cu(I)的含量将会增加; 而 Fe(Ⅱ)

氧化为 Fe(Ⅲ)的反应速率却与 pH 存在较强的负相关

关系, 25 ℃条件下, 当 pH 从 8.1 降低到 7.4 时, 会使

得 Fe(Ⅱ)在海水中的半衰期从 1 min增加到 24 min[30], 

由此使海水中生物可利用的 Fe(Ⅱ)增加。由于痕量

元素的生物毒性通常与其价态密切相关, 因此对于

特定的痕量元素, 海洋酸化将会使其更快地向更强

生物毒性的形态转化 (As( )Ⅴ  As( )Ⅲ 、Cr( )Ⅲ   

Cr( )Ⅵ 、Pb( )Ⅱ  Pb( )Ⅳ 等), 例如 As( )Ⅲ 的毒性约为

As( )Ⅴ 的 60 倍; Cr( )Ⅵ 的毒性约为 Cr( )Ⅲ 的 100 倍, 

这些毒性更强的金属形态将更容易与细胞结合并

随食物链在生物体内累积影响海洋生物甚至人类

健康 [41]。这些结果均表明, 海洋酸化可能会增加这

些金属还原态的含量, 从而增加其生物毒性。 

 

图 5  Cu(Ⅱ)、Fe(Ⅱ)的游离态与碳酸根络合态存在形式随 pH 的变化[30] 

Fig. 5  Variations of free form Cu(Ⅱ) and Fe(Ⅱ) and carbonate complexed forms of Cu(Ⅱ) and Fe(Ⅱ) along with pH change[30] 

 

3.2  对迁移转化的影响 
沉积物作为海洋物质能量循环的关键载体, 对

痕量金属在整个海洋环境中的分布、迁移、转化都

具有重要意义。当金属元素以溶解态形式释放到水

体中时 , 可以通过各种途径转移到沉积物中 , 此时 

沉积物既可以作为储库, 也可以作为次生污染源。根

据目前的现场调查和数值模拟可以预见, 海洋酸化

能够导致痕量金属从沉积物释放和有机配体中解离, 

从而促使沉积物中的痕量元素向水体迁移、释放[42], 

改变痕量元素在沉积物—间隙水—上覆水之间已有



 

 Marine Sciences / Vol. 47, No. 9 / 2023 125 

的分配, 进一步影响痕量元素参与的诸多重要而复

杂的海洋生物地球化学过程。 

金属从沉积物到孔隙水和上覆水柱迁移的主要

影响因素是金属存在于沉积物中的化学形态。对海

洋沉积物进行的几项研究中提到, 在高度污染的环

境中 , 大部分金属元素主要与有机物结合 (70%~ 

80%)[43-44], 那么在酸化条件下有机络合物的减少很

可能会影响金属在沉积物-海水界面的释放活化和再

分布。在海洋沉积物表面附近释放的痕量元素可归

因于有机质在沉积物表面的降解 [45-46], 尤其海洋系

统中 Cu 和 Ni 的运输主要由生物对有机物的吸收和

吸附控制[47-48]。由此海洋酸化对有机质的作用将大

大影响痕量元素从有机物质中释放的过程。另一方

面, 微生物对痕量元素的活化也会产生一定的影响, 

通常是细菌通过其代谢活动加快有机物的部分分解

及铁锰氢氧化物的相关溶解, 促进痕量金属从沉积

物中重新移动到孔隙水中[49-50]。 

一般而言 , 海洋酸化对从沉积物中向上迁移转

化的痕量元素的影响与其在沉积物中的存在形态密

切相关。那些稳定结合于沉积物晶格之中的元素[例

如 , 铝(Al)和钾(K)等]基本不受海洋酸化的影响 [51], 

而对于以碳酸盐结合态存在的元素, 例如钙(Ca), 镉

(Cd), 铜 (Cu), 铁 (Fe), 锰 (Mn), 镍 (Ni), 铅 (Pb), 锌

(Zn)等 , 在酸化条件下易于被释放进入周围水体成

为溶解态[52], 其从沉积物向水体迁移的速率与 pH 呈

负相关, 且同时取决于元素与沉积物固相之间的结

合强度。例如酸化引起的海水 pH 值降低可能会增加

铁的溶解度 [30], 但对铁生物利用度的影响仍取决于

强有机铁配体的性质[53]。图 6 展示了 Cd、Cu、Zn

三种元素从沉积物向水体的迁移系数随 pH 降低而

升高的现象, 分配系数定义为水中重金属浓度与沉

积物中重金属浓度的比值, 表明海洋酸化将导致沉

积物中的 Cd、Cu、Zn 向水体快速迁移。与此同时, 沉

积物中不同组分对各形态痕量元素的吸附能力也会

受到酸化的影响。例如, 高岭石作为痕量元素在沉积

物中的主要吸附物, 其对金属阳离子的吸附受到 pH

的控制, pH 为 9 时被高岭石位点吸附的 Cu 和 Co 的

百分比相对较高(>80%), 但随着 pH 的降低高岭石位

点对两种金属的吸附减弱, 当 pH 降至 3 时, 被吸附

的 Cu 和 Co 的百分比仅仅不到 10%[54]。 

不同痕量元素对海洋酸化的响应程度还受到 pH

条件的严格控制, 例如沉积物中的 Fe、Mn、Zn 等在

中等酸化条件(pH=7.2)下就能够显著地向上覆水中

释放溶解态金属; 而 Cd 和 Pb 只有在较低的 pH 条件

下(pH=6.0)才能释放[55]。当沉积物中释放的金属再次

被吸附或结合于再悬浮颗粒物中而从上覆水中清除

时, 此时 pH 对痕量金属的影响是多方面且作用强烈

的, 水体的 pH 不仅会影响 Fe(Ⅱ)、Mn(Ⅱ)的氧化速

率, 还会影响金属与有机配体和铁锰氧化物等固相

的结合 , 这两个过程均导致在高酸度(pH 6±1)的水

体条件下金属的清除速度大于低酸度(pH 8.1±0.2)和

中酸碱度(pH 7.2±0.2)的水体条件[56]。 

 

图 6  Cd, Cu 和 Zn 自沉积物向水体的迁移分配系数与 pH

的关系[55] 

Fig. 6  Distribution coefficient of heavy metals from sediment 
to water as a function of pH; the tested metal has lower 
mobility when the value of this parameter is lower[55] 

 

3.3  对生物可利用性的影响 

痕量元素, 包括 Fe、Zn、Mn、Cu、Co 和 Mo

等对生物功能(如光合作用、呼吸作用和营养物质吸

收)至关重要。痕量元素的生物可用性可以影响海水

中浮游植物的生长和群落结构[57]。反过来, 浮游生物

同样对海洋中痕量元素的分布、化学形态和循环有

控制作用 , 例如 , 通过释放能与金属离子结合的生

物配体, 通过生物作用将微量元素吸收到生物内部

并在细胞表面还原和氧化金属[58]。痕量元素作为海

洋生物赖以生存的营养与功能元素, 当其溶解态含

量超过安全阈值时, 也会对浮游及底栖生物产生显

著的抑制与毒害作用, 继而对海洋碳收支及营养物

质循环产生深远影响[58]。首先海洋酸化会导致水体

中 OH−和 CO3
2−浓度的降低, 它们可以在海水中与二

价和三价阳离子形成强键, 这些阴离子的减少会使

海水中游离态金属离子浓度增加, 由此直接将金属

转化为对生物群更具毒性的形态[59]。其次在酸化情
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景下, 有机酸与痕量金属会对海洋生物群落产生一

定的联合作用, 主要是强烈的加成作用(67%), 并且

有相当比例的协同作用(25%)和少数拮抗作用(8%)。

例如, 海洋酸化一定程度上可以缓解镉对牡蛎体内

类胰蛋白酶的负面影响[60], 有研究认为这是因为 H+

可以在生物体细胞表面形成配体而竞争性地降低金

属阳离子的可用性[61-62]。尽管海洋酸化对海洋痕量

金属毒性具有一定的缓解效果, 但海洋酸化和痕量

金属之间的加成、协同作用在所有联合效应中仍占

主导地位[63]。 

众所周知 , 海洋痕量元素的毒性效应和生物可

利用性并不总是与海洋环境中的元素总量有关, 还

取决于痕量元素的赋存形态(包括游离态和弱络合态)

以及沉积物的地球化学性质和生物的各种暴露途

径。例如, Cu(Ⅱ)被证实在浓度低至 10−12 mol/L 时就

可以对海洋浮游生物产生毒性, 但产生毒性的并不

是总 Cu(Ⅱ), 而是活性态的 Cu(Ⅱ), 即生物可利用

的 Cu。根据本文前面所总结的, 海水中大部分痕量

元素的无机形态只占据该类元素溶解态总量的很小

的比例, 而绝大部分是以有机络合物的形式存在的。

这一部分有机络合态的痕量元素在海洋酸化条件下

将有相当多转化为无机络合态, 从而成为生物可利

用态。同时, 海洋酸化还会促进沉积物中的痕量元素

析出进入水体, 这都可显著地影响痕量元素的生物

可利用性。 

表 2 简要总结了海洋酸化条件下痕量金属对常

见水生生物的直接影响以及以特定方式改变金属对

生物体的生理后果, 最终影响它们的健康和生存。结

果表明, 海洋酸化会影响金属在海洋生物中的毒性、

积累以及与细胞结合的程度: 低 pH 与高浓度 Cu 会

诱发石莼畸变并抑制其光合作用; 低 pH 还会增加

Zn(Ⅱ)、Cd(Ⅱ)、Cu(Ⅱ)在蛤蜊、牡蛎和乌贼等软体

动物体内的生物积累, 酸化程度加重与 pCO2 升高协

同作用导致蛤蜊和牡蛎血细胞的吞噬活性、黏附能

力降低 , 加剧 Cd(Ⅱ)对生物免疫功能的负面影响 , 

并可能进一步使生物体对病原体和疾病等其他压力

敏感; 另外加剧 TiO2 纳米颗粒对贻贝的生理功能损

伤, 增强 Hg(Ⅱ)对斧文蛤的急性毒性。 

 
表 2  海洋酸化条件下痕量金属对海洋生物造成的影响 
Tab. 2  Effects of trace metals on marine organisms under the ocean acidification environment 

物种 影响作用 参考文献

石莼(Ulva prolifera) 低 pH 与高浓度 Cu 会导致石莼畸变并抑制其光合作用 [62] 

乌贼(Sepia officinalis) [63] 

蛤蜊(Mercenaria mercenaria) 

牡蛎(Crassostrea virginica) 

酸化使 Zn(Ⅱ)、Cd(Ⅱ)、Cu(Ⅱ)的生物积累增加, 加剧了 Cd(Ⅱ)对免疫功能造成的损害
[64-65]

贻贝(Mytilus coruscus) 低 pH 加剧了 TiO2 纳米颗粒对贻贝生理功能损伤 [66] 

斧文蛤(Meretrix lamarckii) 酸化增强了 Hg(Ⅱ)的急性毒性 [67] 

 

4  总结与展望 

本文从海洋酸化的主要化学过程与变化趋势入

手, 详细介绍了痕量元素在上覆水、沉积物-海水界

面、沉积物中的主要赋存状态、变化特征和迁移转

化的全过程。在此基础上系统梳理了海洋酸化对痕

量元素赋存形态、迁移转化、生物可用性的影响, 总

结了酸化条件下痕量元素生物地球化学行为的关键

因素。沉积物-海水界面作为海洋物质能量循环转化

的关键通道, 海洋酸化对痕量元素各种行为的影响

也必将通过沉积物-海水界面这一通道而实现。关注

酸化条件下痕量元素在沉积物-海水界面处的释放与

沉降过程, 了解沉积物、间隙水、上覆水环境中痕量

元素赋存形态、含量水平的动态变化, 这将为明确全

球气候变化背景下痕量元素海洋生态效应的时空变

化、掌握海洋环境中不同形态的痕量元素对环境演

变的指示与反馈提供有力支撑。 

与此同时 ,  由于海洋环境的多相性与复杂性 , 

有关海洋酸化对沉积物中金属环境行为的潜在影响

知之甚少, 酸化可间接改变海底沉积物的条件和性

质, 导致沉积物—海水界面处主要和微量元素的地

球化学通量发生变化[68], 进一步影响氧化还原敏感

元素的溶解度、生物利用度和毒性, 对海洋生态系统

产生有害影响。除此之外, 目前对于典型污染物(重

金属、有机污染物)和新型污染物与海洋酸化条件的

联合毒性效应的研究也很少, 其致毒机制尚不明确。

多种环境条件如低氧现象与酸化的协同作用, 及其

对间隙水、上覆水中痕量元素的氧化还原特性, 对沉 
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积物中铁锰氧化物、硫化物的生成与消耗的重要作

用的关注并不充分[69-70]。若要更详细地讨论在沉积

物-海水界面发生的与酸化相关的金属形态、迁移行

为、生物利用性及其毒性风险的变动影响, 则在未来

的研究中需要更加系统全面地将多种环境因子之间

的联系与作用机制以及不同污染物之间的联合效应

联系在一起, 同时采用更贴近自然环境的研究方法

以了解海洋酸化对金属生物有效性的原位影响, 并

对海洋酸化与重金属影响的协同作用造成的长期

动态变化加以关注, 才能对海洋酸化的响应机理及

其对沉积物-水界面重金属的影响变化有更加全面

的理解。 
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Abstract: In the marine environment, trace elements play an important role in the material cycle, significantly 

regulate life metabolism, and inhibit and poison planktonic and benthic organisms. Therefore, they are considered a 

“double-edged sword” with significant biogeochemical consequences for the marine system. Since the Industrial 

Revolution, the oceans have undergone continuous atmospheric CO2 absorption, resulting in a continuous decline in 

seawater pH, carbonate concentration, and global ocean acidification. As a new environmental stress factor, ocean 

acidification has disrupted the original balance of trace elements in sediment–interstitial water–overlying water 

systems, making the biogeochemical behavior of marine trace elements more complex and uncertain. In this review, 

the occurrence form and exchange process of trace elements in the sediment–seawater system are first discussed, 

followed by the diffusion, migration, and rebalance behavior of trace elements under ocean acidification conditions. 

Further, the subsequent toxic and bioavailability effects are analyzed. Finally, research on the ecological effects of 

trace elements caused by the combined action of ocean acidification and various environmental conditions and pol-

lutants is prospected. 
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