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摘要：采集胶州湾表层和底层海水样品，分析了 Cu、Cr、Cd、Pb、Ni、Co 等痕量金属在海水中的空间分

布特征及其在不同分子量溶解有机质中的分配特征，并探讨了痕量金属−溶解有机质分配机理及浮游

生物活动与盐度等环境因素对该分配过程的影响。结果表明，胶州湾海水中痕量金属呈近岸浓度较

高的分布特征，在湾东北部出现高值区，Cd 和 Pb 还分别在湾口与湾中部出现高值区。胶州湾海水中

痕量金属平均有 70.1% 分配于低分子量 (<1 kDa) 组分中，其中 Cu 和 Cd 低分子量组分所占平均比例

分别达 79.0% 与 77.6%，Cr、Ni 和 Co 稍低，分别为 71.5%、67.3% 及 66.9%，Pb 则仅为 58.2%。海水中的

溶解有机碳也以低分子量组分为主，所占比例平均达 73.1%，且光谱特征显示低分子量溶解有机质中

类腐殖质含量更高，含有丰富的羧基和羟基，金属配合能力较高，导致痕量金属多分配于低分子量溶

解有机质中。高分子量溶解有机质 (>1 kDa) 所占比例与叶绿素 a 浓度呈显著正相关，表明浮游植物

初级生产通过释放高分子量溶解有机质影响海水痕量金属−溶解有机质的分配过程。胶州湾湾顶盐

度较低海域痕量金属高分子量组分略高，可能是生物活动及陆源输入 (产生更多高分子量溶解有机

质) 与盐度 (低盐有利于高分子量有机质的稳定性) 共同作用的结果。
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1　引言

溶解有机质是海水中痕量金属的主要载体，不仅

可以与痕量金属进行多种形式的配合或吸附，还可以

影响痕量金属与其他颗粒物之间的相互作用，改变痕

量金属的形态和溶解度，从而影响痕量金属在水相与

沉积相之间的分配及其迁移转化过程 [1]。痕量金属在

溶解有机质中的赋存情况极其复杂，其迁移性和生物

可利用性等都强烈依赖于它们在不同分子量溶解有

机质中的分配及相互作用 [2]。高分子量的金属−有机

配合物更易发生絮凝沉淀而进入沉积相，从而降低痕

量金属的迁移性 [3]。与低分子量亲脂性溶解有机质配
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合的痕量金属可以通过被动扩散直接运输到海洋生

物体内被利用 [4]，高分子量有机质的配合作用则通常

会降低痕量金属的生物可利用性 [5]。因此，深入研究

海水痕量金属在不同分子量溶解有机质中的分配特

征及其机理与影响因素，对于了解痕量金属的生物地

球化学行为，评估其生物可利用性和毒性效应均具有

十分重要的意义。

胶州湾位于山东半岛南部，是一个典型的半封闭

型海湾，也是我国重要的渔业及养殖业基地。近年

来，随着社会经济高度发展，大量痕量金属及有机污

染物经河流径流、人类活动等途径进入胶州湾，自然

变化与人为干扰共同作用下的海洋生态环境变化值

得关注 [6]。目前，胶州湾海水痕量金属的研究多集中

于元素总量及空间分布，而针对海水痕量金属−溶解

有机质分配特征及规律的研究却未见报道。本文对

胶州湾海水中不同分子量的溶解有机质及其所配合

的痕量金属进行分级提取，探讨了痕量金属在不同分

子量溶解有机质中的分配特征及调控机理，并探讨了

痕量金属−溶解有机质分配的影响因素。

2　材料与方法

2.1    样品采集与预处理

于 2019 年 9 月随“创新号”科考船在胶州湾采集

表层（2 m）及底层（离底 2 m）海水样品，调查站位如

图 1 所示，其中水深小于 5.0 m 的 S2 和 S3 站位仅采

集表层水样。按照《海洋监测规范》要求，痕量金属

样品采集过程中严格避免接触金属器具、容器，全部

采用预先清洗过的塑料容器。样品以船载 CTD 采集

后立刻装入高密度聚乙烯样品桶内并即刻以封口膜

进一步密封桶口以避免污染，运回实验室后尽快以

0.45 μm 醋酸纤维素膜过滤除去颗粒物，滤液于 4℃
下冷藏待用，一部分用于测定总溶解态痕量金属，另

一部分用于进一步的超滤分级实验。另取适量海水

样品以 0.45 μm 醋酸纤维素膜过滤，以 N、N−二甲基

甲酰胺萃取滤膜上的叶绿素并利用荧光分光光度计

（F-4600，Hitachi）测定叶绿素 a 浓度。

2.2    不同分子量溶解有机质及其所配合痕量金属的

分离、提取与检测

不同分子量痕量金属有机配合物的分离利用搅

拌式加压超滤装置（UFSC40001，Millipore）完成。取

以 0.45 μm 滤膜过滤后的海水样品，依次通过 10 kDa、
3 kDa 及 1 kDa 的超滤膜（Millipore），不同级分痕量金

属有机配合物的分子量以所用滤膜孔径界定（如以

0.45 μm 滤膜过滤则滤液中配合物的分子量表示为

<0.45 μm）。各滤膜取下后置于高密度聚乙烯烧杯中

密封保存，<1 kDa 滤液置于氟化低密度聚乙烯样品瓶

中在 4℃ 下保存，分别测定滤膜与滤液中的痕量金属

含量，以其总值代表总溶解态痕量金属浓度。此外，

在超滤过程中留取各级滤液，于 4℃ 下避光冷藏保存

并尽快以总有机碳分析仪（Vario EL，Elementar）测定

溶解有机碳浓度。以紫外 −可见分光光度计（ T6，
Persee）测定溶解有机质紫外−可见吸收特征参数，波

长范围为 250～700 nm，每隔 1 nm读取一次吸光度，

根据所得吸光度计算样品在 275～295 nm 波长范围

内的曲线斜率（S275−295）以分析溶解有机质来源及组成

特征，以 250 nm 与 365 nm 下吸光度的比值（E2∶E3）

分析溶解有机质的芳构化程度。以荧光分光光度计

测定溶解有机质荧光特性，激发波长范围为 200～500 nm，

发射波长范围为 250～600 nm，根据测得荧光峰的位

置分析溶解有机质的组分、官能团结构及离子配合

能力。

超滤膜上痕量金属以 5% HNO3（痕量级，Merck）
作为提取剂采用超声浸提法进行 [7– 8]，提取前首先利

用紫外灯（BFDUV-X800W230，博飞达）照射滤膜 4 h
（800 W）以破坏痕量金属与有机质的结合 [9–10]，连续进

行 3 次分别历时 30 min、10 min 及 10 min 的超声振荡

（40 kHz，240 W），并在每次超声振荡前更换提取液

（10 mL，5% HNO3）。超声结束后合并提取液，以4 500 r/min
离心 5 min（ST 40R，Thermo Scientific），取上清液以电

感耦合等离子体质谱仪（ICP-MS，ICAP Q，Thermo Sci-
entific）检测其痕量金属含量。以相同体积 milli-Q 水

过空白超滤膜，采用同样浸提方法作为样品空白。

<1 kDa 及<0.45 μm 滤液中的痕量金属采用固相

微萃取法进行富集 [11]，所用萃取剂为 Chelex-100 螯合
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Fig. 1    Locations of the sampling stations in the Jiaozhou Bay
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树脂（分析纯，Bio-rad）。树脂在使用前首先以 1 mol/L
HNO3（痕量级，Merck）浸泡活化 48 h，再以微升枪头

填充至树脂柱内待用。滤液在富集前同样进行紫外

消解以破坏痕量金属与有机质间的结合，并以 NH4Ac
溶液（优级纯， Thermofisher）调节 pH 至 5.5 左右待

用。以 1 mol/L HNO3 冲洗树脂 20 min 以使其进一步

活化，流速设置为 0.5 mL/min。之后排空管路中的 HNO3

溶液，以 0.5 mol/L NH4Ac 冲洗树脂 5 min，使其表面附

满 NH4
+，以利于样品溶液中痕量金属的吸附。排空管

路中多余的 NH4Ac 溶液，再使样品溶液以 0.5 mL/min
的流速缓慢通过树脂柱，将痕量金属吸附于螯合树脂

上。待样品全部通过后，以 0.5 mol/L NH4Ac 冲洗树

脂柱以除去多余杂质，最后利用 N2 反向加压，以 5 mL
1 mol/L HNO3 洗脱富集在树脂上的金属离子，洗脱液

直接以 ICP-MS 进行痕量金属测定。样品空白同样

以 Milli-Q 水代替滤液经固相萃取测定。经 CASS-6
标准海水（加拿大国家研究委员会）验证，该方法的回

收率为 87%～113%。痕量金属测定方法的检出限定

义为样品空白平均值（n=3）加 3 倍标准偏差（GB/T
27417—2017），超滤膜上痕量金属的方法检出限为

0.01（Cd）～0.1（Cr）μg/L，海水痕量金属的方法检出限

为 0.002（Cd）～0.02（Cr、Cu、Ni）μg/L。各级超滤膜与

海水痕量金属检测方法的精密度采用平行样品（n=3）
评估，结果的相对标准偏差均小于 5%，方法重现性较

好。此外，通过比较超滤膜及<1 kDa 滤液中痕量金属

浓度的加和值与未分级溶解态痕量金属的测定值，计

算得到超滤−超声浸提 /固相微萃取法分离痕量金属

的回收率为 76%～93%，说明该方法分离效果较好，

分离过程中痕量金属损失及污染较小。

为保证结果的准确性，实验过程中严格避免污染。

超滤装置各组件在使用前依次以 5 mmol/L Na2EDTA
（优级纯，国药）、超纯水、0.05 mol/L NaOH（优级纯，

国药）、超纯水及 0.02 mol/L HNO3（痕量级，Merck）分
别浸泡 24 h 以上并以超纯水充分洗净，富集装置各组

件及其他所有塑料容器以 5% HNO3（痕量级，Merck）
浸泡 7 d 并以超纯水充分洗净，滤膜在使用前以 5%
HNO3（痕量级，Merck）浸泡 24 h 并以超纯水充分洗

净，总有机碳分析仪进样管在使用前以超纯水充分洗

净并于 450℃ 下灼烧 6 h 以去除有机污染物。此外，

在痕量金属提取测定及溶解有机碳、紫外−可见吸收

特性、荧光特性测定过程中均添加空白样品以扣除

仪器、试剂等对实验结果造成的影响。样品的吸光

度值还应减去 683～687 nm 的平均吸光度以去除仪

器基线漂移与散射的影响，荧光强度值应减去超纯水

荧光强度值以去除拉曼散射的影响。

3　结果与讨论

3.1    胶州湾海水痕量金属的空间分布

总体而言，胶州湾海水痕量金属具有近岸浓度较

高的分布特点，多在湾内东北部出现高值区（表 1），

显示出陆源输入的显著影响。胶州湾东北部靠近李

村河、娄山河等河口，受人类活动影响明显，大量污

染物随工业污水和生活废水排入湾内。此外，胶州湾

东北部水域水流交换相对缓慢，不利于污染物的扩

散 [12]，进一步导致痕量金属高值区的出现。

胶州湾表层海水中 Cu 的浓度为 1.59～4.81 μg/L，

平均值为 2.88 μg/L，高浓度主要集中在受人类活动影

响剧烈的河口及港口邻近海域。Cr 的浓度为 0.7～

1.4 μg/L，平均值为 1.0 μg/L，整体浓度较低且分布相

对均匀，湾东北部河口与北部红岛临近海域出现高值

区。Cr 的污染主要来自于工业废水，沿岸陆地工业生

产所排出的铬化合物是主要的污染源 [12]。Cd 的浓度

为 0.04～0.40 μg/L，平均值为 0.02 μg/L，在东北部河口

及湾口附近海域出现高值区。东北部陆地岩石风化

及工业生产累积的 Cd 随河流汇入湾内，湾口处青岛

港油港也是 Cd 的一大来源，装卸及运输过程中进入

水体中的原油会带来 Cd 的污染[13]。Pb 的浓度为 0.84～

2.64 μg/L，平均值为 1.77 μg/L，除东北部外，胶州湾中

部也出现 Pb 的高值区。Ni 的浓度为 0.31～1.53 μg/L，

平均值为 0.77 μg/L；Co 的浓度为 0.75～2.01 μg/L，平

表 1      胶州湾海水中痕量金属浓度

Table 1    Concentrations of trace metals in seawater of the
Jiaozhou Bay

站位 采样深度/m
痕量金属浓度/μg·L−1

Cu Cd Cr Pb Co Ni

S1(S) 2 4.81 0.35 1.4 2.64 2.01 1.53

S1(B) 7 7.54 0.85 1.0 2.00 2.49 5.47

S2(S) 2 2.26 0.22 0.8 1.97 1.06 0.31

S3(S) 2 2.68 0.16 1.0 1.60 1.34 0.86

S4(S) 2 1.59 0.04 0.9 2.25 0.75 0.73

S4(B) 14 4.04 0.10 0.9 1.42 0.79 2.37

S5(S) 2 3.12 0.40 0.7 0.84 1.57 0.46

S5(B) 4 5.05 0.92 0.8 0.59 1.80 1.96

S6(S) 2 2.93 0.04 1.0 1.31 1.49 0.75

S6(B) 12 5.25 0.07 1.0 0.62 1.77 3.01

　　注：括号中S代表表层样品，B代表底层样品。
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均值为 1.37 μg/L，高值区均出现于近岸水域。

与表层海水相比，胶州湾底层海水中 Cu（4.04～

7.54  μg/L， t-test， p<0.01）、 Ni（ 1.96～ 5.47  μg/L， t-test，

p<0.05）和 Co（0.79～2.49 μg/L，t-test，p<0.05）的浓度明

显更高，Pb（0.59～2.00 μg/L，t-test，p<0.05）则呈现出表

层海水含量高于底层海水的趋势，不同深度海水中

Cd（0.07～0.10 μg/L，t-test，p>0.05）和 Cr（0.8～1.0 μg/L，

t-test，p>0.05）的浓度无显著性差异。表层海水中浮

游植物的吸收利用是导致其 Cu、Ni 和 Co 浓度较低

的重要原因，表层痕量金属的垂直迁移及潮流、风

浪、船舶运输和生物扰动等作用下沉积物的再悬浮

则会导致底层海水中痕量金属浓度升高 [14]。在纳拉

甘塞特湾采集沉积物进行再悬浮模拟实验，结果显

示 Cd 和 Pb 向水体中的释放量较小，Cu 和 Zn 则在再

悬浮过程中被明显从沉积物中释放出来 [15]。对泉州

湾沉积物及悬浮颗粒物中痕量金属的研究表明，二者

之间的含量变化相对应，涨潮期间水体中金属浓度的

迅速增加归因于沉积物的释放 [16]。在珠江三角洲入

海口的研究也发现，沉积物在潮流剪切力作用下的再

悬浮会使得水体中 Zn 和 Cd 的浓度明显增加 [17]。表

层海水中较高浓度的 Pb 归因于大气悬浮颗粒物沉降

而引起的 Pb 输入，有研究显示含铅汽油燃烧所导致

的大气沉降输入与工业废水排放 Pb 的输送通量是相

当的 [12]。胶州湾底层海水中 Cu、Cd、Ni 和 Co 的浓度

水平分布与表层海水基本一致，多在湾内东北部及湾

口处出现高值区，湾中部与湾外浓度较低。Cr 在底

层水体中分布较为均匀，除湾口处浓度相对较低之

外，其余站位浓度基本相近。Pb 在底层水体中的分

布也与表层海水中相似，高值区出现于湾内东北部及

湾中部，湾口与湾外水体中浓度相对较低。

与之前胶州湾海水中痕量金属的研究相比 (表 2)，

本研究所获痕量金属的平均浓度略有升高，但变化幅

度较小，整体污染水平较低，其中 Cu、Cd、Cr、Ni 浓

度均低于国家一类海水水质标准（GB 3097—1997）。

与国内其他海湾相比，胶州湾海水中的 Cu 和 Cd 浓度

均高于大亚湾和钦州湾，Cr 和 Pb 浓度则低于后者，

渤海（渤海湾与莱州湾）中 Cu、Cd、Pb、Co、Ni 的浓度

均低于胶州湾。胶州湾表层海水中的 Cu、Cd、Pb、

Co 浓度均明显高于美国旧金山湾，Ni 浓度则低于后

者。北黄海表层海水中的 Cu 和 Pb 浓度低于胶州湾

海水，Cd 浓度则明显高于胶州湾。西太平洋表层海

水中的痕量金属浓度均明显低于胶州湾海水，Cu、

Co、Ni 浓度也低于旧金山湾和北黄海，Cd 浓度低于

北黄海，但与旧金山湾相当。

3.2    痕量金属在不同分子量溶解有机质中的分配

整体而言，胶州湾海水痕量金属均主要分配于低

分子量组分（ <1  kDa）中 （图 2），所占比例平均达

70.1%（47.5%～86.6%）。不同痕量金属在不同分子量

组分中的分配情况存在明显差异，根据其低分子量组

分（<1 kDa）所占比例可大致分为 3 类。Cu 和 Cd 低

分子量组分所占比例明显高于其他元素，平均值分别

达到 79.0%（70.7%～86.6%）及 77.6%（68.7%～83.0%）。

Cr、Ni 和 Co 分子量分布较为相似，低分子量组分所

占比例稍低，平均值分别为 71.5%（61.9%～79.9%）、

67.3%（ 55.8%～ 76.9%）及 66.9%（ 57.5%～ 77.4%）。Pb

的分配情况与以上元素存在显著差异，低分子量组分

所占比例明显较低，平均值仅为 58.2%（47.5%～70.3%）。

海水痕量金属在低分子量组分（<1 kDa）中的分配是

有机配合与无机配合共同作用的结果，但多数痕量金

属无机配合态占总溶解态比例极小。海水中有 98%

以上的 Zn、99% 以上的 Fe 和 Cu 在溶解态中以有机

配合物的形式存在 [28]，与有机配体相配合的 Pb 可达

总溶解态 Pb 的 95%[29]，与强有机配体相配合的 Co 与

总溶解态 Co 浓度也几乎相等 [30]，溶解有机质在这几

种金属的分配过程中起主导作用。大洋表层水中有

70%～99% 的溶解态 Cd 与溶解有机质相配合，但河

口及近岸海域中该赋存比例较低，一般在 80% 以

下 [31– 33]。海水中的溶解态 Ni 仅有不足 60% 以有机配

合物的形式存在 [34]，溶解态 Cr 的存在形态则尚处于

表 2      胶州湾及其他海域海水中痕量金属浓度

Table 2    Concentrations of trace metals in seawater of the
Jiaozhou Bay and other areas

研究海域
痕量金属浓度/μg·L−1

参考文献
Cu Cd Cr Pb Co Ni

胶州湾a 3.92 0.32 1.0 1.52 1.51 1.74 本研究

胶州湾a 3.28 0.11 0.56 0.83 NA 0.68 [18−20]

大亚湾a 3..20 0.04 2.34 2.40 NA NA [21]

钦州湾a 3.72 0.228 1.01 3.60 NA NA [22]

渤海a 1.45 0.11 NA 0.018 0.02 0.91 [23]

胶州湾b 2.88 0.02 1.0 1.77 1.37 0.77 本研究

旧金山湾b 0.96 0.004 NA 0.03 0.11 1.12 [24−25]

北黄海b 1.40 0.24 NA 0.40 NA NA [26]

西太平洋b 0.07 0.005 NA NA 0.001 0.20 [27]

　　注：a表示海区均值，b表示表层海水均值，NA表示未检测到该金属

元素。
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探索阶段，针对其有机配合作用的研究较少 [35]。无机

配合作用可能在 Ni 和 Cr 在低分子量组分（<1 kDa）的
分配过程中具有一定作用，其在低分子量溶解有机质

中的分配仍需要进行进一步的探索。有研究显示，

Cu 和 Cd 与浮游植物及细菌释放的低分子量有机配

体间存在极强的亲和力 [36]，Pb 等固液分配系数较大的

金属与较高分子量的有机质亲和力更高，这可能与金

属的电荷、离子半径、轨道能量等的差异有关 [37]，也

是导致 Pb 的高分子量（>1 kDa）组分比例明显高于

Cu 和 Cd 的主要原因。对于高分子量部分（1 kDa～
0.45 μm）而言，10 kDa～0.45 μm 的组分通常所占比例

最小，平均值仅为 5.4%，其中 Cu 和 Cd 的分配比例分

别仅 4.4% 与 5.0%，最高值为 8.7%（Pb），该分子量范

围内的溶解有机质对痕量金属的调控作用较弱。此

外，就整体均值而言，痕量金属在 1～3 kDa（13.5%）

与 3～10 kDa（11.0%）溶解有机质中的分配比例是相
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图 2    胶州湾海水中痕量金属在不同分子量溶解有机质中的分配（S：表层海水；B：底层海水）

Fig. 2    Distribution of trace metals among different sized DOM in seawater of the Jiaozhou Bay (S：surface seawater；B：bottom seawater)
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当的，但不同金属与不同站位间差别较大，无统一规

律可循。

目前，国内外已有多项针对水体中痕量金属−溶
解有机质分配特征的研究，但所获结论并不统一。利

用超滤技术分离九龙河口分配于不同分子量组分中

的痕量金属，发现有 60%～80% 的 Cu 和 82% 以上的 Ni
分配于 3 kDa 以下 [38]。通过切向流超滤研究墨西哥湾

海域痕量金属的赋存形态，结果表明其中 Cd 有 97%
分配于 10 kDa 以下，Cu 也有近 50% 分配于 10 kDa 以

下 [36]。通过尺寸排阻色谱−紫外检测技术分离不同分

子量的腐殖质样品，进而利用 ICP-MS 分析多种元素

在不同级别腐殖质（<1 kDa，1～15 kDa，>15 kDa）中的

分配比例，结果显示 U 和 Th 分别有 93.0% 和 96.9%
分配于 2 kDa 以下的腐殖质中，As 在小于 2 kDa（49.7%）

与 2～15 kDa（42.8%）腐殖质中的分配比例相当 [39]。

利用切向流超滤研究北黄海 Cd、Cu 和 Pb 等痕量金

属的形态特征，发现其中有 49.2%～69.1% 分配于 1 kDa
以下 [40]。由此可见，不同研究区域间痕量金属的分配

特征存在显著差异，结合实际因素分析其分配机理及

影响因素等具有十分重要的意义。

与表层海水相比，胶州湾底层海水中与低分子量

组分（<1 kDa）相配合的 Ni、Cd、Cr 和 Co 所占比例明

显高于表层海水（t-test，p<0.05），Cu 和 Pb 则未发现显

著性差异。此外，胶州湾北部水体中痕量金属低分子

量组分（<1 kDa）所占比例普遍低于湾口及湾外水

体。Cu 和 Cd 低分子量组分在北部水体中所占平均

比例分别低于其余站位平均比例 7.9% 与 4.8%。Cr
和 Co 更为明显，其差值分别达 10.1% 与 9.9%，Ni 和 Pb
则最为显著，湾口及湾外水体中低分子量组分所占比

例分别高于北部水体 13.0% 与 13.4%。与之相对，高

分子量组分（>1 kDa）在北部水体（35.8%）中的平均分

配比例分别高于湾口与湾外水体（26.0%），但具体各

部分的分布规律仍不明显。其中，湾北部水体中痕量

金属在 10 kDa～0.45 μm 分子量范围内的分配比例大

致高于湾口及湾外水体，在 1～3 kDa 及 3～10 kDa 分

子量范围的分配则更为复杂，其高值区的出现通常是

不确定的。

3.3    痕量金属在不同分子量溶解有机质中的分配机理

痕量金属在不同分子量溶解有机质中的分配主

要取决于水体中溶解有机质的分子量分布及不同分

子量溶解有机质的金属配合能力。

已有多项研究证明，天然水体中的溶解有机质以

较低分子量组分为主。利用超滤技术分离海水中不

同分子量的溶解有机质，发现其中有 65%～80% 分布

于 1 kDa 以下， 10 kDa 以上的组分仅占 2%～ 7%[41]。

利用离心超滤研究不同类型水体中的溶解有机碳，结

果表明河流、湖泊及海湾 3 种水体中的溶解有机碳均以

小于 3 kDa 的组分为主 [1]。采用杯式超滤系统探究天

津临港海域中溶解有机质的分子量分布情况，发现

有 51.73% 分布于小于 1 kDa 的范围内，大于 100 kDa
的部分仅占 10.18%[42]。利用超滤技术分析德拉瓦河

口中的溶解有机质，发现其分子量有 42% 低于 1 kDa，
23% 处于 1～30 kDa，30 kDa～0.2 μm 仅占 1.3%[43]。在

墨西哥湾北部海水中的研究也发现，水体中 70% 以

上的溶解有机质分子量处于 0.5～5 kDa，20 kDa 以上

所占比例不足 10%[44]。天然水体中的有机质大部分

为腐殖质，其主要组分富里酸与胡敏酸的质量比可

达 9∶1[45]，富里酸等低分子量溶解有机质是水体中痕

量金属最重要的有机配体。海水中溶解有机质的浓

度通常以溶解有机碳的浓度来表示 [2]。胶州湾海水中

总溶解有机碳的浓度为 0.577～1.360 mg/L，其中低分

子量组分 (<1 kDa) 的浓度达 0.418～0.866 mg/L，明显

高于其余分子量范围内的浓度，10 kDa 以上的溶解有

机碳浓度仅 0.014～0.041 mg/L。由图 3 可知，胶州湾

海水中有 62.1%～86.0% 的溶解有机碳分布于 1 kDa
以下，10 kDa 以上的组分仅占 2.4%～10.4%，低分子

量组分（<1 kDa）在海水溶解有机碳中占主要优势，是

海水中痕量金属配体的主要来源，这与其他海域溶解

有机质分子量分布研究的结果是一致的。此外，胶州

湾表层海水中低分子量溶解有机碳（<1 kDa）所占平

均比例低于底层海水（ t-test，p<0.05），湾内东北部水

体中低分子量溶解有机碳所占比例基本低于湾口及

湾外水体，高分子量范围内各部分（1～3 kDa, 3～10 kDa,
10 kDa～0.45 μm）分配比例的空间分布则规律较弱，

这与大多数痕量金属在相应溶解有机质中的分配情

况是一致的。将痕量金属在不同分子量溶解有机质

中的分配比例与相应级分溶解有机质占总溶解态有

机质的比例做相关性分析，发现二者之间呈显著正相

关（p<0.01，R2=0.904 4（Pb）～0.968 3（Cd）），这进一步

证明了有机配合作用及溶解有机质的分子量分布情

况在胶州湾海水 Cu、Cr、Cd、Pb、Ni 和 Co 等目标痕

量金属分配过程中的重要作用。

此外，低分子量溶解有机质的强配合能力也已得

到普遍认可。对不同分子量的有机质提取物（<3.5 kDa、
3.5～14 kDa、>14 kDa）与 Cu2+之间配合作用的研究表

明，有机质的配合能力随分子量增加而降低 [46]。研究

环境中不同分子量有机质对 Cd 迁移性的影响，结果

显示小分子量有机质（<1 kDa）对 Cd2+的配合能力更
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强 [47]。利用紫外−可见吸收特征参数探究水体中不同

分子量溶解有机质的浓度及组成特征，发现对胶州湾

海水而言，不同站位溶解有机质的紫外−可见吸收特

征参数随分子量变化而改变的趋势大致相似（图 4）。

不同分子量溶解有机质的光谱斜率存在明显差异（t-

test，p<0.01），其 S275−295 值随溶解有机质分子量降低而

逐渐升高，这表明低分子量组分中来源于浮游植物活

动及微生物降解等的海源有机质浓度较高 [48]，且海水

溶解有机质的主要组分腐殖质中富里酸与胡敏酸的

比值较高，富里酸的作用更为显著 [49]。对腐殖质的结
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图 3    胶州湾海水中溶解有机碳的分子量分布

Fig. 3    Size distribution of dissolved organic carbon in seawater of the Jiaozhou Bay
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图 4    胶州湾海水中溶解有机质的紫外吸收特征参数及荧光强度

Fig. 4    UV-Vis absorption characteristics and fluorescence intensities of dissolved organic matters in seawater of the Jiaozhou Bay

紫外吸收特征参数：a. S275-295，b. E2:E3；荧光强度：c. 类蛋白质，d. 类腐殖质

UV-Vis absorption characteristics: a. S275-295, b. E2:E3; fluorescence intensities: c. protein-like DOM；d. humic-like DOM
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构分析已经表明，分子量较低的富里酸以羧基化合

物、碳水化合物及多糖为主要结构，高分子量的胡敏

酸则主要为长链烷烃，前者的金属配合能力更高 [50]。

一项针对九龙河河口中痕量元素的研究发现，水体

中 Cu、Ni、Co、Pb 和 Cd 等痕量金属的生物地球化学

行为主要受控于陆源输入的富里酸 [51]。此外，低分子

量溶解有机质在 250 nm 与 365 nm 下吸光度的比值

（E2:E3）明显高于高分子量组分（t-test，p<0.01），这表明

低分子量溶解有机质芳构化程度较低 [52]，链烷烃及芳

香族基团含量较低，碳水化合物含量丰富，具有大量

可用于配合痕量金属的羧基、羟基等官能团，金属配

合能力较高。将各站位痕量金属在不同分子量溶解

有机质中的分配比例与相应溶解有机质的吸收光谱

特征参数做相关性分析，结果表明其分配比例与溶解

有机质的 S275−295 值（ p<0.05， R2=0.610 4（ Pb）～ 0.836 5
（ Co）） 及 E2:E3 值 （ p<0.05， R2=0.693 8（ Pb） ～ 0.840 5
（Cd））均呈显著性正相关，这进一步验证了紫外−可
见吸收特征参数对溶解有机质金属配合能力的指示

意义。

溶解有机质荧光特性的分析结果显示，胶州湾海

水中的荧光组分主要包括类蛋白质与类腐殖质两

种。不同分子量类蛋白质与类腐殖质的荧光强度存

在明显差异（ t-test，p<0.05），随分子量降低而逐渐降

低，且两种组分荧光强度随分子量变化而变化的趋势

有所不同（图 4）。其中，类蛋白质荧光强度下降十分

明显，类腐殖质荧光强度下降幅度则较小，表明大量

类蛋白质组分在过滤过程中被滤膜截留，而大部分类

腐殖质组分能够穿过滤膜进入滤液。胶州湾海水中

的高分子量溶解有机质（>1 kDa）主要为类蛋白质，还

包含一部分高分子量的腐殖酸，低分子量溶解有机质

（<1 kDa）则主要由类腐殖质组成，包括大量的富里酸

及一部分低分子量的腐殖酸，还含有一定量的小分子

氨基酸。将各站位类腐殖质与类蛋白质荧光强度的

比值与痕量金属在低分子量溶解有机质（<1 kDa）中
的分配比例做相关性分析，结果表明 Cu、Ni、Cd 和

Co 的分配比例与该比值呈显著性正相关（ p<0.01，
R2=0.716 1（Co）～0.769 3（Cu）），Cr 和 Pb 也存在较显

著正相关（p<0.05，R2=0.619 4（Cr）～0.634 8（Pb）），同
样也印证了类腐殖质在低分子量溶解有机质与痕量

金属配合过程中的重要作用。海水中的类蛋白质荧

光主要与芳环蛋白质和氨基酸有关，类腐殖质荧光则

主要来自于其结构中的羧基和羰基 [53]。研究显示，海

水中仅有不超过 10% 的痕量金属与蛋白质类溶解有

机质相配合，含有丰富含氧官能团的腐殖质类溶解有

机物尤其是富里酸则对海水痕量金属的配合起主要作

用 [54]。由此可见，胶州湾海水中低分子量的溶解有机

质（<1 kDa）具有更高的金属离子配合能力，这与紫外−
可见吸收光谱的分析结果是一致的。

3.4    痕量金属在不同分子量溶解有机质中分配的影

响因素

水体中溶解有机质的分子量分布情况及金属配

合能力受生物活动、光照、盐度等多种因素影响，痕

量金属的分配也由此受这些因素调控。光降解和微

生物分解会将水体中的高分子量有机质转化为低分

子量组分，絮凝和沉淀作用可以导致高分子量有机质

迁出水体，浮游生物活动的影响则更加复杂 [37]。

浮游生物活动是控制水体中溶解有机质分子量

分布的主要因素，水体中 40%～60% 的溶解有机质来

源于浮游植物的释放 [55]，主要途径包括浮游植物渗

出、自我分解及细菌分解等 [56]，其中高分子量溶解有

机质（>1 kDa）可占浮游植物整个生长过程中所释放

溶解有机质的 30%～60%[57]。真光层内藻类的初级生

产是海洋中溶解有机质的主要来源 [58]，所释放溶解有

机质的分子量因生物群落结构、环境条件等的差异

而有所不同。有研究发现，在初级生产力较高的福克斯

河中，高分子量溶解有机碳（>1 kDa）的浓度（约 7.62 mg/L）
明显高于圣路易斯河（约 2.88 mg/L）与密西西比河

（约 3.68 mg/L） [59]。此前还有多项培养实验证实，浮游

植物生长过程中可以释放与海水中高分子量溶解有

机质组分相似的有机质 [60]。测定胶州湾海水的叶绿

素 a 浓度以分析其浮游植物生物量及初级生产力分

布，结果如表 3 所示。将各站位叶绿素 a 浓度与不同

分子量溶解有机质所占比例做相关性分析，发现其

与 10 kDa～ 0.45  μm 有机质间呈显著正相关（ n=10，
p<0.01，R2=0.876 1），与 3～10 kDa 有机质间也存在较

显著正相关（ n=10， p<0.05，R2=0.562 5），与 1～ 3 kDa
有机质间则无明显相关性（n=10，p>0.05）。将各站位

叶绿素 a 浓度与总高分子量有机质（>1 kDa）所占平

均比例做相关性分析，发现二者呈显著正相关（图 5，
n=10，p<0.01，R2=0.889 1），高分子量组分所占比例随

叶绿素 a 浓度升高而增加，这进一步印证浮游植物初

级生产是海水中高分子量溶解有机质的一个重要来源。

此外，低叶绿素区域可能出现于浮游植物被摄食或死

亡后，该过程会释放高分子量溶解有机质或产生浮游

植物残骸，之后迅速被微生物分解转化为小分子 [58]，

由此增加低叶绿素水体中低分子量组分所占比例。

除分子量分布情况外，海水溶解有机质的配合能

力也可能随环境因素尤其是盐度的变化而发生改
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变。溶解有机质相邻官能团之间的静电斥力会随盐

度升高而减小，使其在高离子强度下发生自身折叠而

形成较为紧密的空间结构 [37]，降低羧基、羟基等有效

官能团对痕量金属的配合能力。同时，盐度升高还会

促进高分子有机聚集体的沉淀迁出，增加低分子量金

属有机配合物的比例 [61]。盐度对痕量金属与溶解有

机质配合作用的显著影响已通过多项研究被证

实 [62– 63]，胶州湾海水盐度呈湾外及湾口略高于湾顶，

底层略高于表层的趋势，但变化幅度极小。湾顶低盐

度水域痕量元素高分子量组分（>1 kDa）略高，一定程

度上也证明了低盐度有利于高分子量有机质的稳定

性，从而增加了高分子量有机质与痕量元素的配合能

力，但该海域叶绿素 a 的浓度也较高，高分子量组分

略高可能是生物活动与盐度综合作用的结果，盐度变

化所引起的差异有待进一步研究。此外，湾顶东北部

低盐水域靠近李村河、娄山河河口，陆源输入可能是

高分子量溶解有机质的另一来源。有研究发现，高分

子量溶解有机质随盐度的降低所占比例逐渐升高 [59]，

且来源于陆生或高等水生植物的溶解有机质分子量

通常高于海洋浮游植物和微生物活动所产生的溶解

有机质 [64]，由此导致离岸较远的高盐度水域中高分子

量溶解有机质及分配于其中的痕量金属所占比例

较低。

4　结论

胶州湾海水痕量金属具有近岸浓度较高的分布

特征，高值区多出现于湾东北部及湾口等受人类活动

影响明显的水域。底层海水中 Cu、Ni 和 Co 的浓度

高于表层海水，Pb 则呈现出表层海水高于底层海水

的趋势。胶州湾海水痕量金属主要分配于低分子量

组分（<1 kDa）中，其中 Cu 和 Cd 低分子量组分所占比

例明显高于其他元素，Pb 低分子量组分所占比例最

低。海水痕量金属的分配特征主要取决于溶解有机

质的分子量分布及金属配合能力。海水中的溶解有

机质以低分子量组分（<1 kDa）为主，且低分子量有机

质中羟基、羧基含量更高，以富氧官能团的类腐殖质

组成，金属配合能力更强，导致痕量金属多与低分子

量溶解有机质生成配合物。生物活动是影响水体中

溶解有机质分子量分布的主要环境因素，浮游植物初

级生产所释放的溶解有机质以高分子量组分（>1 kDa）

为主，浮游植物被摄食过程中及死亡后也会产生高分

子量有机溶解有机质或有机碎屑，但这部分高分子量

组分会迅速经微生物分解转化为小分子。此外，盐度

增加会导致有机质空间结构发生折叠，降低羧基、羟

基等有效官能团对痕量金属的配合能力，胶州湾湾顶

水域高分子量痕量金属浓度较高可能是低盐度、高

输入及高生产力共同作用的结果。

本文初步揭示了胶州湾海水痕量金属在不同分

子量溶解有机质中的分配特征，为进一步了解胶州湾

海水痕量金属的生物地球化学行为及评估其生物可

利用性和毒性效应等提供了一定的理论支持。未来

可针对痕量金属与溶解有机质之间的作用方式、痕

量金属−溶解有机质分配的生态学意义、有机与无机

配合共同作用下痕量金属的分配等进行进一步的研

究探索，深入理解溶解有机质参与背景下海水痕量金

属的生物地球化学循环过程。

致谢：感谢胶州湾生态站的科考队员在海水样品采

集过程中给予的支持和帮助。

表 3    胶州湾海水叶绿素 a浓度与盐度

Table 3    Chlorophyll a concentration and salinity in seawater of the Jiaozhou Bay

S1(S) S1(B) S2(S) S3(S) S4(S) S4(B) S5(S) S5(B) S6(S) S6(B)

叶绿素a浓度/μg·L−1 7.841 7.909 4.907 6.329 2.609 1.131 2.255 2.367 2.277 1.331

盐度 30.0 30.2 30.4 29.7 30.6 30.8 30.8 30.9 31.7 32.1
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图 5    胶州湾海水中叶绿素 a 浓度与高分子量溶解有

机质（>1 kDa）所占比例的相关性

Fig. 5    Correlations between chlorophyll a concentration and

high molecular weight proportion (>1 kDa) in seawater of

the Jiaozhou Bay
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Size distribution characteristics and influence factors of trace
metals in seawater of the Jiaozhou Bay

Pan Fengmin 1,2,3，Yuan Huamao 1,2,3,4，Song Jinming 1,2,3,4，Li Xuegang 1,2,3,4，Li Ning 1,2,3,4，

Duan Liqin 1,2,3,4，Xing Jianwei 1,2,3,4

(1. Key  Laboratory  of  Marine  Ecology  and  Environmental  Sciences, Institute  of  Oceanology, Chinese  Academy  of  Sciences, Qingdao
266071, China; 2. Marine Ecology and Environmental Sciences Laboratory, Pilot National Laboratory for Marine Science and Technology
(Qingdao), Qingdao 266237, China; 3. University of Chinese Academy of Sciences, Beijing 100049, China; 4. Center for Ocean Mega-Sci-
ence, Chinese Academy of Sciences, Qingdao 266071, China)

Abstract: The spatial distribution of Cu，Cr，Cd，Pb，Ni and Co in the Jiaozhou Bay seawater and their distribution
among different size fractions were investigated. The distribution mechanism of trace metals and the influence of
environmental factors such as plankton activity and salinity during the distribution process were also discussed. The
results showed that the highest values for most trace metals were distributed along north and northeast coast, while
Cd and Pb also presented high value areas in the mouth and middle of the bay respectively. The trace metals in the
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Jiaozhou Bay seawater were mostly partitioned in the <1 kDa fraction with an average value of 70.1%, of which the
percentages of Cu and Cd were up to 79.0% and 77.6% respectively, while Pb was only 58.2%. Similarly, the bulk
dissolved organic carbon was also mostly partitioned in the <1 kDa size fraction with an average value of 73.1%.
Spectroscopic properties indicated that low molecular weight (LMW, <1 kDa) fractions which mainly composed of
humic-like organic matters contained more effective functional groups like hydroxyl and carboxyl groups and had
higher complexing capacities with trace metals. There were significant positive correlations between chlorophyll a
concentrations  and  high  molecular  weight  (HMW,  >1  kDa)  proportions,  indicating  that  primary  production  by
phytoplankton in the euphotic zone was the major source of HMW dissolved organic matters in seawater and influ-
enced  complexation  between  trace  metals  and  dissolved  organic  matters.  The  top  area  of  the  Jiaozhou  Bay  with
lower salinity was characterized with higher proportions of large size components, which may be resulted from the
combined effects of biological activity, terrestrial input and salinity.

Key words: trace metals；dissolved organic matters；molecular size；Jiaozhou Bay
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