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1  研究意义 

痕量金属 (trace metal), 又称为痕量元素 (trace 

element), 是指在海水中浓度低于 100 µmol/kg 的元

素。痕量金属几乎参与了海洋生命的方方面面, 从初

级生产力中细胞质的形成到蛋白质的合成, 几乎都

离不开痕量金属。一些痕量金属, 尤其是一些过渡金

属, 例如 Mn、Fe、Ni、Co、Cu 和 Zn, 对有机体的

生长至关重要[1]。因此, 海洋无机生物学家继对有机

体的“基因组(genome)”和“蛋白质组(proteome)”的研

究之后 , 对痕量金属也开展研究 , 命名为“金属组

(metallome)”, 总结出的海洋生物体中痕量金属的必需

含量比值为: (C106N16P1)×1000Fe8Mn4Zn0.8Cu0.4Co0.2Cd0.2, 

该比值为平均值, 几乎可应用于海水中发现的各种

藻类 , 其元素含量比例都在该系数的正负三倍以  

内[2]。 

大洋中溶解态痕量金属的浓度极低, 一般只有

几个纳摩尔(10-9 mol/L)。由于一般藻类细胞中的金属

浓度为海水中的百万倍 [3], 如此便造成了表层海水

中某些金属元素的缺稀, 使其成为限制初级生产力

的因素, 例如 Fe[4]。其他一些金属对生物有毒性, 例

如 Pb、Hg, 而当某些必需元素的浓度升高后, 也会

对生物产生毒性, 例如 Cu[5]。在近岸, 重金属的生物

毒性和污染问题引起了广泛关注。 

海水中痕量金属的存在形态是了解海水中金属

的毒性(toxicity)和生物可利用性(availability)的一个

关键指标[6-7]。越来越多的科学研究发现, 与生物体

有直接作用的并非溶解态金属, 而是其中的一部分, 

被定义为活性(Labile)金属, 表示为 Me' [8-10]。因为活

性金属(Me')与生物圈的紧密相关性, 它逐渐成为研

究的热点, 而针对海水中痕量金属存在形态的测定

技术也在近 20年内迅速发展[11]。重金属的存在形态

和生物毒性得到了环境质量监测部门的重视, 美国

环境保护署 (US EPA)1995 年在水质标准 (Water 

Quality Criteria)中指出在淡水或者海水中关于重金

属的监测应该侧重于生物可利用的那部分, 而不是

总溶解态的浓度[12]。越来越多的国家环保部门开始

考虑将监测活性金属纳入水质监测中, 但是由于监

测海水中活性金属的难度较大, 目前还没有简单易

行的分析方法, 所以尚未能列入常规监测项目。 

我国海域宽广, 沿岸海水中重金属污染较为严

重, 对海水中金属及其配体存在形态的测定和相关

研究还较少, 所使用的测定方法也相对陈旧[13-14]。本

文将详细介绍目前国际上对海水中痕量金属存在形

态及其分析测试方法的研究进展, 以期促进我国海

洋科学界了解和开展该方面研究, 从而更好地理解

和监测金属在海洋生态系统的生物地球化学循环过

程。 

2  存在形态 

海水中的痕量金属经由过滤操作(通过 0.4 µm

的滤膜与否), 定义分为溶解态(dissolved)和颗粒态

(particulate)。早期研究认为溶解态金属与生物有着

直接的相互作用关系 , 但随着研究的深入 , 人们发

现与生物毒性紧密相关的并非金属的总溶解态, 而

是其中活性的那部分。随着分析方法的进步, 溶解态

金属被分为自由离子态、无机络合物和有机络合物

三种不同的存在形态, 用公式可表示为:  

[Me ] {Me } {Me }[X ] {Me }[L ]n n n n
i i

i j

        

其中{Men+}代表自由离子浓度(Me 代表某种金
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属, 而 n+代表其价位), Xi代表无机配位体, 而 Lj代

表有机配位体。其中自由离子的浓度称为活度, 由于

活度的数值很小 , 所以表示方法一般为其负对数 , 

pMe = -log{Men+}。 

活性金属(Me')主要由自由离子态和无机络合态

组成 , 因其分子小 , 易被生物体吸收或与生物细胞

表面的功能团相结合。某些金属的小分子有机络合

物也可被生物体利用, 例如 Fe, 但大分子的有机络

合物一般很难被利用。海水中天然有机配体(natural 

organic ligand)的络合作用较强, 这种络合往往能够

极大的降低活性金属的浓度, 抑制其毒性。 

2.1  有机和无机络合配体 

痕量金属易与海水中的有机配体结合成为较稳

定的络合物, 其络合强度由络合稳定常数 K 来表示, 

一般电化学分析法的测试结果会将有机配体归类为

两种或三种。较强配体的络合常数 K1与较弱配体的

K2一般相差 2~3个数量级。不同的金属, 其 logK也

存在差异, Cu 的较强配体的 logK1一般在 11~14 之 

间[15]。而 Fe则高很多, 一般检测到的 logK1在 20~22

之间[16], 其强络合效应导致海水中铁的活度很低。络

合较强的 L1的浓度一般不高(几个到几十个纳摩尔), 

它大多存在于海水的表层, 一般认为它是海水中的

藻类分泌的, 用来抑制金属对其的毒性[17]。而络合较

弱的 L2 浓度高些(几十到几百个纳摩尔)在海水中的

垂直分布比较均匀 , 不仅仅限于表层 , 其来源很可

能是污水中人造合成的一些有机络合物 , 如

EDTA[18-19]。现在, 络合容量(complexing capacity, 表

示为 '
MeL )常被用来描述海水中天然配体的综合络

合能力, 它是所有配体的络合常数与浓度相乘的总

和(ΣKMeL·[L])。络合容量可看作海水对总溶解态金属

的缓冲能力, 直接决定自由离子态金属的浓度。值得

注意的是, 目前我们所定义的有机配体的分类方法

是根据分析测试方法来的, 海水中应有一系列不同

络合常数的有机配体, 不止两种或三种[20]。但为了不

同研究的数据具有可比性, 应尽量采用相似的分析

方法。尽管不同的分析方法得出的配体络合常数和

浓度会有所不同 , 但其总络合容量 (complexing 

capacity)的结果应相差不大 , 应可准确获得金属存

在形态的信息。 

目前金属存在形态研究面临最大的难题之一是

我们对这些天然有机配体的来源和结构所知甚少。

随着分析技术的进步、采样范围的扩大, 人们对其认

识和了解也在不断加深。就结构来说, 硫醇(thiol)被

发现是一种在海水中广泛存在的重要有机配体, 其

logK 值比之前发现的 L1更高, 可与金属形成强络合

物[21-22]。空间上, Moffett和 Dupont[23]在西北太平洋

的最新研究发现, Cu的较强有机配体 L1较为均匀的

垂直分布于水体中直到 3 000 m水深, 99.9%的溶解

态铜都是被有机络合的, 这与以前的研究结果非常

不同[24]。 

除了有机络合物以外, 自由离子还与海水中的

无机配体形成无机络合物。海水中存在着大量的无

机, 如 Cl-, OH-, 2
4SO  , 2

3CO 等。金属离子和无机离

子之间会有不同程度的络合反应。大多数金属的无

机络合物占溶解态的百分比不大, 因其络合稳定常

数远远小于有机络合物。但某些金属的无机络合反

应也很强, 例如Ag, 可以和 Cl- 产生较强的络合, 形

成的无机络合物也易被生物体吸收[25]。  

2.2  存在形态研究进展 

不同金属的活性部分占总溶解态的百分比不同, 

由该金属与有机或无机配体的络合强度、配体的浓

度等因素所决定。在不同的海区中, 有机络合的强度

也随海水中天然有机配体的络合容量而变。例如, Cu

和 Fe的有机络合效应较强, 所以Me' 通常只占总溶

解态的百分之一或万分之一, 而 Pb、Cd的络合效应

相对较弱 , 其活性态占总溶解态的 10%~99%不   

等[26-28]。最近的研究显示, 与低纬度海区不同的是, 

靠近南极附近的南大洋(Southern Ocean)海水中总是

充满了活性态的锌[29], 对罗斯海(Ross Sea)中的 Co

的研究也发现过类似现象[30]。由于各种金属不能逐

一累述, 本文重点介绍 Fe和 Cu。  

Fe 的研究重点在于其在大洋海水中的缺稀。在

大洋中 , 表层水中铁的含量极低 (只有 0.02~1 

nmol/L), 其中 99%都与有机配体络合, 导致其活性

浓度更低, 而海藻的生长对铁的需求是其它金属的

10 倍。20 世纪 80 年代末 Martin 提出, 在一些大洋

中, 例如靠近南极的太平洋、赤道附近的太平洋和南

大洋 , 存在着高营养盐低叶绿素 (High-Nutrient, 

Low-Chlorophyll, HNLC)的区域, 其原因可能是海水

中铁的缺稀抑制了初级生产力 (primary produc-

tion)[31]。由于存在着 HNLC 现象的海域较广, 约占

全世界大洋面积的 20%, 由此, Martin又提出一个大

胆的假设, 即通过在 HNLC 的海域中加入铁来刺激

初级生产力, 从而消耗大气中的二氧化碳[32]。在全球
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变暖的大前提下, 这个设想非常具有吸引力。自此, 

铁在海水中的存在形态及其被藻类吸收利用的过程

成为研究热点。其中, 与存在形态相关的发现是, 海

洋中的蓝藻(cynobacteria)分泌的一种小分子有机配

体(siderophore)能与铁络合, 而这种有机络合物能直

接被藻类的细胞壁吸收 [33], 这打破了以往人们认为

的只有金属的自由离子态和无机络合物才能被生物

吸收的看法。同时 , 一系列中等规模的 “施铁肥

(Meso-scale Iron Fertilization)”的实验也在大洋中进

行, 针对在海水中加入铁后的生物化学变化进行了

跟踪观测, 结果显示海水中加铁的确能够有效地刺

激初级生产力, 但同时也引起了海水中一系列的生

态变化[34]。从长远的角度来看, 尚不知在大洋中施铁

以消耗二氧化碳的做法是否利大于弊。 

另一种金属 Cu, 被关注的较多的则是它的毒

性。研究显示, 一旦 Cu' 的浓度超过一定水平, 即

Cu' 的浓度高于 10-11 mol/L(pCu' < 11), 就会对海水

中的藻类或贝类产生毒性, 抑制其生长[5,9,35]。而在近

岸水中 , 特别是海港码头 , 由于含有高浓度铜的污

水的排放和船只上防污涂料的释放, 铜的浓度都会

比较高 , 因此从环境污染的意义上 , 这是一个令人

担忧的问题。目前对铜的存在形态的研究显示, 99%

以上的溶解态铜都与有机物形成较强的络合而难以

被分解利用 , 这可能是藻类自身的抑毒机制造成  

的[17,36]。所以, 虽然铜的毒性较高, 可是在一般情况

下 , 其 Cu' 的浓度都被控制在了 10-11mol/L 以内 , 

不会对生态系统造成危害。 

3  分析测试方法 

大多数痕量金属的自由离子态在海水中以纳摩

尔(10-9 mol/L)或皮摩尔(10-12 mol/L)的量级存在, 浓

度极低, 在复杂的海水介质中检测如此低浓度的痕

量金属并非易事, 并且针对该研究的采样和测试的

过程中的污染源较多。一直到 20 世纪 70 年代末和

80 年代初, 科学家们才开始建立起各种控制样品污

染的技术 , 统称为“痕量金属洁净技术 (trace metal 

clean technique)”, 自此开始获得值得信赖的数据 , 

但严格的采样和分析技术要求导致目前海水中、尤

其是大洋中的痕量金属及其存在形态的数据还较匮

乏 。 目 前 国 际 上 正 在 合 作 进 行 一 个 名 为

GEOTRACES[37]的项目 , 旨在通过各国科学家的合

作和交流, 确定海水中痕量元素的规范采样、预处理

和测试技术, 在更广阔的海域内获得准确的痕量金

属的数据。  

海水中金属存在形态的发展离不开分析技术的

发展 , 目前为止 , 很多存在形态的定义都是由分析

技术所能测定的存在形态决定的。近 20 年来, 针对

海水中痕量金属存在形态的分析测试技术发展迅速, 

但很多研究成果也还是在摸索和探讨当中。本文将

介绍目前在国际上最流行的几种分析测试方法、其

最新研究进展及其优缺点。 

3.1  电化学法(electrochemistry) 

用电化学方法来分析海水中痕量金属由来已 

久 [38], 伴随着对海水中总溶解态的分析研究, 也逐

渐开展对其存在形态的测定。通过近三四十年的发

展 , 随着电化学仪器精密度和稳定性的不断提高 , 

电化学方法也日趋成熟, 并逐渐成为最被承认和肯

定的方法。电化学方法包括阳极溶出伏安法(ASV)、

竞争配位体平衡 /吸附阴极溶出伏安法 (CLE-CSV), 

以及极谱法(pseudo-polarography), 该方法中电极能

够直接测定的是那部分溶解态痕量金属被称为活性

金属(Me’), 主要为自由离子态、无机络合物组成, 也

包括一小部分易分解的有机络合物 , 这也是“活性

(labile)”概念最初的由来。使用电化学分析法不仅可

测定金属的活度, 还可定性定量的测出天然有机配

体(natural organic ligand)与被测金属间的络合稳定

常数和有机配体浓度。 

对于海水中痕量金属形态的分析, 目前广泛流

行的是 CLE-CSV 法, 它是一个间接测定法, 即加入

已知络合强度的配体与所测试海水样品中的天然有

机配体进行竞争平衡来测定溶液中天然配体的络合

强度和浓度 , 同时计算出自由离子态金属的浓度 , 

该方法目前成为测定海水中 Cu、Fe等痕量金属存在

形态的一个标准方法[39]。该方法所使用的仪器较小, 

方便携带使用 , 且灵敏度高 , 所以较多的应用于野

外和船上的实时测定, 大洋航次中多使用该方法进

行测定。该方法存在的问题是, 其测定的配体络合强

度和浓度的结果受制于加入的配体的络合能力

(complexing capability)。Bruland[20]等在一次电化学

方法的对比研究中发现, 所测得天然有机配体的络

合强度和浓度会随着加入竞争配体(added competing 

ligand)的分析竞争强度(analytical competing strength)

的变化而变化。Bruland 由此指出, 天然海水中其实

存在着一系列的有机络合配体, 只是人为的分析方

法将其归类而已, 但这并不影响离子活度测定的结
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果, 即高达 99.7%的溶解态 Cu 是有机络合状态。但

是, 一定要采用与天然配体络合强度匹配的竞争配

体对样品进行分析, 否则分析结果将产生差异。 

目前针对电化学分析方法的研发还在进行中 , 

其中较多的发展是使用 AVS 法在船上实时测定总溶

解态金属, 如 Cu、Co、Zn、Mn等[40-41], 最近也展开

了对 As的形态的测定[42]。超声技术还被引入到测定

技术中 [43], 使电极能更快的与溶液中的金属离子达

到平衡。同时, Braungardt等[44]还研发出溶出法野外

记录系统(VIP), 可直接放入海水中, 快速测定总溶

解态的 Cu、Cd、Pb, 1 h内可完成 2~3个样品的测定, 

极大的丰富了近岸海水中溶解态金属的数据库。同

时, 最近 VIP系统应用于测定小于 4 nm的溶解态金

属浓度, Braungardt等认为这部分金属是可被生物利

用的[45]。但是, 针对金属存在形态的分析方面, 目前

该方法面临的问题还是实验步骤比较繁琐 , 

CLE-CSV法的测试要将一份海水样品分为 10~12份

进行加标测试分析, 且该分析要先进行几个小时以

上的平衡, 耗费时间长、费时费力, 而且在繁琐的处

理样品的过程中, 容易引起样品的污染。 

3.2  离子选择电极(ISE) 

离子选择电极(Ion Selective Electrodes, ISE)法

也是一种测定水中金属离子活度的较为传统的方法, 

该方法最大的优势是前处理步骤简单, 样品不需经

复杂处理。但是, 很长一段时间以来, 该方法在海水

中的应用颇具争议, Westall 等[46]认为电极在海水中

受到氯化物的影响产生了“超能斯特(Supernerstian)

效应”, 所以该方法只适用于在金属离子浓度较高的

淡水中使用。自 20世纪 90年代后期开始, 有研究显

示一种辉铜银电极(Jalpaite)可通过适当的预处理后

(pre-conditioning), 用于测定海水中痕量金属的活 

度[47-48]。随后, 越来越多的实验证明 ISE可用于海水

中离子活度的测定 , 例如 Zirino 等 [49] 用 Cu 的

ISE(Orion 94-29)测定的美国圣地亚哥湾近岸水的

pCu = 12.2, 多次重复测定 pCu 的误差为±0.2。

Rivera-Duarte 和 Zirino[50]不仅测定了海水中 Cu 的

活度, 还尝试通过加标滴定的方法, 使用 ISE测定海

水中与铜络合的有机配体的络合能力 (complexing 

capacity)。最近, Niera等[51-52]使用 ISE在美国圣地亚

哥湾测定了海水和表层沉积物间隙水(porewater)中

Cu 的活度, 对船只数量对海湾中铜浓度的影响、以

及底栖生物对铜污染响应等问题进行了一系列研究, 

这些研究都显示了离子选择电极作为一种实时快速

的测试海水和间隙水中痕量金属存在形态的测试方

法的巨大潜力。 

特别值得注意的是, 目前沉积物中间隙水中金

属离子活度的测定还是个难题, 因为间隙水基体复

杂、样品量少使得 CLE-CSV法无法应用, 而 ISE则

显示了它在该研究领域测试的优势。然而, 离子选择

电极测定海水中金属离子活度的应用目前也还存在

很多问题, 比如: 1)一种 ISE 只能测定一种金属, 目

前研究较多的仅限于 Cu, 其它金属例如 Fe、Pb、Cd

等的研究较少[53]; 2)前期对电极的预处理比较复杂, 

要求高; 3)离子选择电极耐用性较差, 会随着时间溶

解腐蚀 , 在海水溶液中释放铜离子 , 从而改变溶液

中铜离子的浓度; 4)在光线照射下, 测定结果的重复

性也不好, 所以要在避光的环境下进行测定; 5)如果

海水中铜离子浓度过高, 或者海水中有机物的络合

性太强 , 都会影响标定曲线 , 从而使最终的测定结

果产生误差等。 

3.3  以 DGT 为代表的新型测试技术 

因为传统的测定方法都比较复杂 , 所以 , 目前

国际上在研发一些新型测定方法 ,追求原位(in-situ)

记录活性金属的浓度, 以及相对简单的处理和分析

过程, 以免引入不必要的误差。其中, 以 “浓差扩散

法(DGT)”为代表的一种新型测试技术开始受到广泛

的关注和应用[54-56]。DGT 采用原位富集技术, 主体

为一个小的采样器(sampler)中包含着两层极薄的凝

胶 (hydrogel), 上层为扩散凝胶 , 下层为树脂 (resin)

凝胶, 上层凝胶外还覆有一层 0.45 μm 孔径的滤膜, 

将海水先进行过滤。DGT可直接投掷在海水样品中, 

使采样器中的树脂凝胶与海水中金属离子进行一定

时间的络合富集, 以测定水中的活性金属浓度。该络

合反应是单向的 , 动态的(kinetic-based), 无法达到

平衡, 所以需要准确记录反应时间以进行下一步的

计算。该方法经过近 20 年的发展, 日趋成熟, 已经

被制作成商业成品进行广泛的推广和应用。 

这类方法的优点是简单易行, 可同时测定多种

金属(Cu、Pb、Zn、Al、Fe、Mn、Ni、Cd), 而且还

被制成板式形状, 插入沉积物进行间隙水中活性金

属的测定。但是, 该方面存在的问题是: 1)与树脂胶

里络合的那部分金属到底是以哪个形态存在于水体

中的还有颇争议 , 现暂时被称为 DGT 浓度 (DGT 

concentration); 2)因为树脂的络合也是和天然有机配
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体络合竞争的过程, 所以 DGT 浓度会受到海水中天

然有机配体的强度和浓度的影响而变化; 3)该反应至

少需要 DGT与流动的海水样品平衡 24 h, 所以该采

样器的投放需要适宜的条件。 

与 DGT 法类似的一些方法也在研发中, 例如

DMT 法(Donnan membrane technique)[57,58], FTPLM 

和 HFPLM法(flow-through and hollow fiber permea-

tion liquid membranes)[59.60]等 , 它们面临着一些和

DGT类似的问题和挑战, 在此不一一详述。最近, 一

种新型的超声辅助金属离子记录仪(SAFIR)研制成

功 , 它 能 够 原 位 记 录 海 水 中 铜 离 子 的 浓 度

(10-15~10-9mol/L), 且只需要十分钟的平衡时间 , 该

记录仪操作简单, 但目前只能用于测定海水中的铜

离子[61]。虽然类似的新型测试方法还存在着种种不

足 , 但该领域是一个必然的发展趋势 , 将在未来日

趋完善, 使得快速、准确的测定海水中的金属存在形

态成为可能。 

4  总结 

本文对目前国际上对海水中金属存在形态及其

分析方法的研究现状做了比较详细的介绍: 1)阐述了

海水中痕量金属存在形态的研究意义及其研究进展, 

重点介绍了铁和铜; 2)介绍了有机络合对金属存在形

态的重要影响, 有机络合物的来源、性质等的研究进

展; 3)介绍了目前对海水中痕量金属存在形态常用的

分析方法、研究进展及其发展方向。 

目前国际上正在进行的 GEOTRACES[37,62]的项

目, 旨在提高人们对大洋中痕量金属和同位素的研

究和认识。到目前为止, 大洋中痕量金属数据还很匮

乏。GEOTRACES通过国际科学家们的通力合作, 必

将为海洋中的痕量元素及其存在形态的研究提供更

多准确的数据, 使我们更好的了解金属在海洋中的

循环、以及它与海洋中重要的海洋生物物理化学过

程的相互关系。 
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