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海水铝浓度对海链藻活性、生产力及其固碳性的影响 

周洁玉1, 2, 刘  冬1, 2, 3, 田  倩1, 2, 周军明1, 2, 魏辉煌1, 2, 李梦圆1, 2, 宋雅然1, 2, 
刘红昌4 

(1. 中国科学院广州地球化学研究所, 矿物与成矿重点实验室, 广东 广州 510640; 2. 中国科学院大学, 北京 

100049; 3. 近海海洋环境科学国家重点实验室(厦门大学), 福建 厦门 361005; 4. 中南大学, 资源加工与生

物工程学院, 湖南 长沙 410083) 

摘要: 近年来, 随着人类工业活动的增多及强淋溶性酸雨的频繁出现, 大量的铝被输入到海洋中, 导

致海水环境中铝浓度的急剧增加。由于可溶性铝对绝大多数水生生物具有生物毒害性, 其浓度的增加

势必将影响到水生生物, 尤其是对环境变化较为敏感的水生植物等的生命活动及其所涉及的元素地球

化学循环作用。作为全球生产力的主要贡献者, 硅藻提供了 40%的海洋初级生产力, 并通过“生物泵”

作用, 调控着全球碳循环。海水中铝浓度的增加, 是否将影响其生物作用及其固碳能力, 尚不清楚。基

于上述问题, 本研究通过对近海典型硅藻(威氏海链藻)的实验室富铝培养, 以探讨可溶性铝浓度对该

硅藻的生物活性、生产力及其所驱动的碳元素的生物地球化学循环的影响及机制。结果表明: 当海洋

环境中铝浓度略有升高时(≤50 nmol/L), 海链藻未发现有铝毒害产生, 其初级生产力反而有所提高。然

而, 不同铝浓度条件下, 海链藻的固碳能力表现出明显差异: 在铝浓度为 20 nmol/L 时, 海链藻的固碳

能力较之未添加铝时有显著提高。对铝迁移的研究发现, 环境中的铝可被硅藻通过生物作用捕获, 并

用于其硅质壳体的构建。上述结果表明, 海水中铝浓度对于硅藻的生命活动有显著影响, 也可以影响

硅藻的固碳能力, 进而影响到硅藻在全球海洋“生物泵”中的作用。 
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硅藻是水体中分布最为广泛的单细胞藻类之一, 

其种类繁多——是海洋中种群最多的自养型浮游生

物。海洋硅藻贡献了全球初级生产力的 40%, 相当于

所有陆地热带雨林的总和 [1-4], 并对全球范围内的

碳、氮、氧、硅等元素的地球化学循环均有重要影

响。硅藻对于生长环境的变化较为敏感, 环境因子的

变动对其生长、生殖会产生较大影响, 进而影响到其

在元素循环中的作用。以碳循环为例, 研究表明, 大

洋寡铁区域铁离子浓度的升高, 将大大促进对铁元

素敏感的硅藻藻属(如拟菱形藻等)的生长 , 进而提

高该区域硅藻的整体生产力[5-7]。基于该发现, Martin

在 1990 年提出了“铁假说”[8], 认为铁的供给增加

能够使硅藻等浮游生物勃发, 从而提高海洋输出生

产力并降低大气 CO2 含量, 该理论促成了全球十余

次中等尺度规模的海洋施加铁肥, 用以调控全球大

气 CO2 含量的实验[9]。可见, 水体环境的变化, 是影

响硅藻“固碳”能力的重要因素。 

铝是地壳中含量最高的金属元素 , 约占地壳

总量的 8.0%, 主要以铝硅酸盐的形式存在于岩石

和矿物中 [10]。近年来随着人类工业的飞速发展 , 水

体中 , 尤其是海洋中的铝浓度逐渐增高 [11]。 其主

要原因有 : 1) 含铝废水的大量排放 , 使得铝被直

接或间接地输入海洋 ; 2) 工业化导致大气中二氧

化碳浓度升高 , 使得酸雨愈发频繁 , 岩石和土壤

所遭受的淋溶风化作用更加强烈 , 更多的铝被释
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放到水体。加之海洋酸化 , pH 值降低 , 使得可溶性

铝浓度逐渐增加 [12]。铝被认为对大多数水生生物

具有一定毒性 , 且其浓度越高 , 毒性越强 [13]。其生

物毒害机制主要为 : 导致生物的呼吸障碍及对体

内离子的调节性障碍 [14]。因此 , 随着海洋中铝浓度

的升高 , 海洋硅藻的生命活性及其生产力是否受

到影响 , 以及这些影响对其所参与的“碳生物泵”

效率的作用机制 , 尚不清楚。 

针对上述问题 , 本研究选取近海分布最广的硅

藻之一——海链藻为研究对象。通过实验室培养实验

中添加铝的方式 , 模拟海洋环境中铝浓度的增加 , 

以分析硅藻生命活性及初级生产力对环境铝浓度升

高的响应机制, 进而探明其对海链藻固碳能力的影

响及机制。本研究中, 叶绿素 a 的含量作为衡量初级

生产力的指标。这是由于硅藻的初级生产力可以根

据硅藻叶绿素 a 的含量等因子进行评估[15]。 

1  材料与方法 

1.1  实验材料 

海链藻藻种采自中国南海惠州海域 (考洲洋 ), 

经实验室分离、纯化后保存于 4℃冰箱中, 随后于培

养箱中进行扩大培养。经多代无铝培养后所获海链

藻藻种通过能量色散 X 射线光谱(EDS)进行线扫描

元素分析(分析方法等详见 1.6), 未发现铝赋存。 

1.2  硅藻加铝培养 

海链藻在光照培养箱(上海一恒科学仪器有限公

司)中培养, 培养瓶为 1 L 锥形瓶, 海水培养液由人工

海水(成分详见表 1)和 f/2 培养基(NaNO3、NaH2PO4、  

  
表 1  人工海水配方 
Tab. 1  List of ingredients of artificial seawater 

试剂 添加浓度(g/L) 

NaCl 20.758 

Na2SO4 3.477 

KCl 0.587 

NaHCO3 0.170 

KBr 0.084 5 

H3BO3 0.022 5 

NaF 0.002 7 

MgCl2. 6H2O 9.395 

CaCl2. 2H2O 1.316 

SrCl2. 6H2O 0.021 4 

微量元素、维生素、Na2SiO3)组成。以 AlCl3 作为铝源,

使用去离子水配制 0.001 mol/L AlCl3 溶液加入上述硅

藻培养液中, 分别获得铝浓度为 10 nmol/L、20 nmol/L

和 50 nmol/L 的培养液。培养液的初始 pH 为 8.41, 海

链藻的培养温度为 25℃, 明暗周期为 12 h/12 h, 光照

强度为 100 µEm–2s–1, 培养时间为 15 天(海链藻的生

长周期)。为避免外源铝污染, 本实验中所有使用的培

养器皿均使用盐酸等进行了去微量金属清洗, 人工海

水和培养液等也为无铝试剂配制[16]。 

1.3  硅藻计数 

海链藻的初始细胞密度是 4.74×104 个/mL, 培养

期间每天取样对细胞进行取样计数。具体步骤为 : 

晃动锥形瓶 , 使锥形瓶中的海链藻分布均匀 , 从每

个锥形瓶中分别取 2.0 mL 样品。于计数板中各加入

20 µL 样品, 使用 Count Star 细胞计数仪(上海睿钰生

物科技有限公司)对其进行计数, 并计算出海链藻的

细胞密度。为保证数据准确性, 每次进行 3 次平行样

品测试, 使用平均值进行计算。 

1.4  叶绿素 a提取及分光光度法测定叶绿素

a 浓度 

为保证较高精确度 , 选在不同铝添加样品细胞

密度的极大值日取样。分别取 1.5 mL 含海链藻的培

养液置于离心管中, 并于高速离心机(德国 Sartorius 

Sigma 1-14)中以 15 000 rmp 转速离心 7 min, 将上层

清液弃去, 所获固体为海链藻细胞。向上述海链藻细

胞中加入 1.0 mL 无水乙醇(4℃)[17-18], 用旋涡混匀仪

使细胞悬浮, 将装有悬浮液的离心管用铝箔纸封口

并置于 4℃冰箱保存 24 h 后 , 于高速离心机中以

15 000 rmp 转速离心 7 min。收集上清液并使用分光

光度计(UV 2400 型, 上海舜宇恒平科学仪器有限公

司)在 665 nm 和 649 nm 处分别测定其吸收值 A。叶

绿素 a 的浓度计算公式为:  

CChl-a = 13.7 × A665 – 5.76 × A649 

式中: CChl-a 为叶绿素 a 的浓度, 单位为 μg/mL; A665

为波长在 665 nm处的吸光值; A649为波长在 649 nm处

的吸光值; 13.7 和 5.76 为该分光光度方程的系数[18]。 

1.5  处理海链藻及海链藻壳体样品 

待 15 天培养结束后, 离心, 用纯水反复洗涤, 

并冷冻干燥, 以保留海链藻的完整组分。对部分海

链藻样品进行化学处理, 在 30%过氧化氢溶液中浸

泡 72 h[19], 至样品变白, 以去除其有机质, 随后用
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纯水洗涤。重复上述浸泡和洗涤过程, 直至硅藻所

有有机组份完全去除 (经碳含量测试评估 , 碳含量

低于仪器检测限)。将离心所获海链藻壳体干燥后保

存待测。 

1.6  透射电镜(TEM)、能量色散 X 射线光

谱仪(EDS)及碳含量测试 

TEM及 EDS测试: 将硅藻及壳体样品与水混合, 

然后摇晃使其分散 , 将分散液滴在铜网上 , 待表面

干燥后, 用透射电子显微镜对单个硅藻进行定位以

及用 EDS 进行元素分析 , 以确定铝元素的赋存。

TEM 型号为: FIE Talos F200S (测试电压为 200 kV, 

测试电流为 1 nA), 该仪器自带了一个 EDS 系统, 

EDS 型号为: FEI Super-X。 

碳含量测试: 取上述硅藻样品约 2.00 mg, 放入

6×12 mm 的锡舟中, 用 Vario ELⅢ元素分析仪对海

链藻进行碳元素分析, 每个样品进行三次平行测试, 

取平均值用于分析。仪器检测限 40 ppm。 

1.7  数据分析方法 

采用了单因素方差分析(ANOVA), 以 P 值 0.05

作为衡量显著性差异的标准, 用 SPSS 和 Origin 8.0

对所得数据进行处理和作图。 

2  结果与讨论 

2.1  富铝环境对海链藻生长的影响 

为评估环境铝浓度对海链藻分裂增殖的影响 , 

本研究对不同初始铝浓度(对照组、10 nmol/L 添加

组、20 nmol/L 添加组和 50 nmol/L 添加组)培养液中

所获海链藻细胞密度进行了分析。计数仪测试结果

表明, 海链藻前期增长速度极快, 到第 5 天时, 增长

速度放缓进入稳定期, 其藻细胞密度于第 8 天达到

极大值(图 1)。随后, 在第 12 天左右, 其细胞密度逐

渐下降, 这是由于部分硅藻达到生命周期后不再分

裂, 并有部分硅藻死亡所致。对于富铝培养液中的硅

藻 , 在不同铝添加组中 , 其表现出不同的分裂生殖

特征。在海链藻的指数生长期内, 加铝组的细胞分裂

速度相较于对照组均有所升高。需要注意的是, 对照

组和铝添加组中的海链藻细胞密度极大值并无显著

性差异(P>0.05), 这表明在上述初始铝浓度下, 添加

铝对硅藻生长、生殖所产生的生物总量影响较小, 这

也表明上述铝添加浓度(10、20 和 50 nmol/L)对海链

藻的生长无明显毒害作用。 

 

图 1  添加/未添加铝培养液中不同培养时间的海链藻细

胞密度 

Fig. 1  Cell density of Thalassiosira weissflogii at different 
culture time in medium with or without the addition 
of aluminum 

 

2.2  富铝环境对海链藻初级生产力的影响 

本研究通过测定不同铝添加组下的海链藻的叶

绿素 a 含量 , 用以评估加铝对其初级生产力的影

响。使用低温-乙醇法提取硅藻液中的叶绿素 a, 并

经紫外分光光度计测得其吸光值, 通过分光光度方

程计算得到叶绿素 a 浓度。结果表明, 铝添加组和

对照组中的叶绿素 a 浓度并无显著性差异(P>0.05)。

然而 , 考虑到测试所选取的海链藻溶液中 , 海链藻

的细胞密度不同 , 我们对数据进行了标化处理 , 以

获得对照组和不同铝添加组中单个海链藻细胞叶

绿素 a 的含量(图 2)。结果表明, 随着添加铝初始浓

度的增加, 单位海链藻的叶绿素 a 含量先升高后降

低, 其中 20 nmol/L 添加组的单位海链藻叶绿素 a

含量显著高于对照组的值(P<0.05)。值得注意的是, 

即使初始铝浓度高达 50 nmol/L, 单位海链藻的叶

绿素 a 含量也高于对照组的样品值。这表明, 一定

浓度(≤50 nmol/L)的铝可有效提高海链藻的初级生

产力, 而在上述几组不同铝添加组中, 20 nmol/L 添

加组具有最好的效果。 

2.3  富铝环境对海链藻“固碳”能力的影响 

死亡的硅藻通过“携带”自身合成的有机质穿

过水-沉积层界面进入埋深, 实现“固碳”作用, 并成

为“生物泵”的重要环节[4]。为评估富铝环境对海链

藻“固碳”能力的影响, 本实验对培养所获硅藻的含

碳量进行了分析: 待 15天培养结束后, 通过元素分析
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的方法, 分别对对照组、10 nmol/L 添加组、20 nmol/L

添加组及 50 nmol/L 添加组所获硅藻样品的含碳量

进行测定。结果表明, 在 20 nmol/L 添加组中培养的

海链藻, 含碳量显著高于另外三组(P<0.05)(图 3)。由

于本测试针对的是硅藻自身所含碳的评估, 因此该

结果表明, 在铝浓度为 20 nmol/L 时, 硅藻固碳能力

显著提高。 

 

图 2  不同铝浓度培养下海链藻的叶绿素 a 浓度以及单个

海链藻细胞的叶绿素 a 含量 

Fig. 2  Chlorophyll a concentration of Thalassiosira weiss-
flogii cultured with different aluminum concentra-
tions and content of chlorophyll a in a single cell of 
Thalassiosira weissflogii 

 

图 3  不同铝浓度下培养所获海链藻的含碳量 

Fig. 3  Carbon content of Thalassiosira weissflogii cultured 
under different aluminum concentrations 

 

2.4  富铝环境培养所得海链藻中铝的赋存

特征 

前人在开展铝在海洋中的生物地球化学循环研

究时曾发现: 硅藻可以通过生物捕获作用由环境中

获取铝[20]。进一步的研究发现, 海水中铝的浓度受控

于硅藻 , 基于此 , 研究者提出了生物驱动下的海洋

中硅、铝共循环观点[21-23]。通过对硅藻中铝进行探

测发现, 铝很有可能赋存在硅藻壳体结构中[24-27]。基

于培养实验和沉积物中硅藻壳体的元素分析等 , 

Koning 等认为壳体中铝的赋存量(按照铝硅摩尔比

计)为 10–4~10–3[27]。然而, 由于受到硅藻壳体提纯困

难及原位微区分析技术缺乏的影响, 铝在硅藻壳体

结构中的赋存量仍不明确[28-30]。 

为探明富铝环境中铝的生物迁移机制, 解决上述

问题, 本研究利用微区探测的方法, 在微-纳米尺度对

铝在海链藻中的赋存特征进行了探索。选取 20 nmol/L

添加组中所获海链藻和壳体为研究对象, 使用 TEM

进行观测, 并结合 EDS 对硅藻和壳体中的 Si 和 Al

分布和含量等进行了分析。结果表明, 铝赋存在海链

藻中(图 4a 和图 4c), 且在硅藻壳体中有较均匀的分

布(图 4d 和图 4f)。EDS 线扫描结果表明, 20 nmol/L

添加组中所获海链藻的铝含量 , 以铝硅摩尔比计 , 

为 0.055; 而其壳体的铝硅摩尔比为 0.009。可见, 壳

体中的确赋存有铝, 但其含量较低。TEM-EDS 微观

分析手段可为铝的赋存及分布特征提供直接可视化

的证据。 

上述结果表明, 富铝培养液中的铝可通过硅藻的

生物作用进入海链藻体内, 并作为骨架元素赋存于其

硅质骨架中。该结果进一步验证了前人的研究[20-30], 

为硅藻驱动的铝海洋生物地球化学循环提供了直接

证据。 

3  结论 

本研究通过实验室富铝培养 , 模拟海洋环境中

铝浓度(≤50 nmol/L)对海链藻的活性、生产力及其

“固碳”性的影响及机制。结果表明, 在上述浓度

下, 1) 铝未对海链藻产生毒害; 2) 铝可加快海链藻

指数生长期的分裂; 3) 铝提升了海链藻的初级生产

力, 且在铝浓度为 20 nmol/L 时, 其效果最佳; 4) 在

铝浓度≤20 nmol/L 时, 海链藻的“固碳”能力有所

提高, 但当铝浓度达到 50 nmol/L 时,“固碳”能力

降低。另外 , 本研究发现 , 铝可以被海链藻主动捕

获 , 并用于构建其骨架。上述结果表明 , 在海链藻

生长活动和其所参与的元素生物地球化学循环过

程中, 水体中铝的浓度应被作为一个重要的环境变

量加以考虑。 
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图 4  海链藻 TEM 图 

Fig. 4  Transmission electron microscopy image of Thalassiosira weissflogii 

注: a: 海链藻高角环形暗场(HAADF)像; b: 海链藻硅分布图; c: 海链藻铝分布图; d: 海链藻壳体 TEM-HAADF 像; e: 海链藻壳体硅分

布图; f: 海链藻壳体铝分布图 
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Abstract: Recently, huge amounts of aluminum (Al) have been imported into oceans due to increasing industrial 

activities and intensive eluviation of soils and rocks by acid rain, thus consequently resulting in a rapid increase of 

Al concentration in seawater. The biological activity and related biological driven geochemical cycling of most 

aquatic organisms that are sensitive to environmental changes will consequently be influenced by such Al concen-

trations increment, given the biological toxicity of Al. As an important contributor to global productivity, diatoms 

provide 40% of marine primary productivity and regulate the global carbon cycle through a “biological pump.” 

However, whether the increase in aluminum concentration in seawater will affect its biological activities and its 

carbon sequestration capacity remains unclear. In this study, we aimed to investigate the effect and mechanism of 

Al concentrations on biological activity and productivity of one marine diatom and its driven biogeochemical cycle 

of carbon. Thalassiosira weissflogii, a typical offshore diatom, was selected as a model of marine diatoms and cul-

tured in Al-rich medium. Results showed no toxic effect on Thalassiosira weissflogii when Al concentrations were 

≤50 nmol/L. Nonetheless, these Al concentrations resulted in an increase in primary productivity of the model 

diatom (Thalassiosira weissflogii). However, the carbon sequestration capacity of the model diatom is varied with 

different Al concentrations, such that, when it was 20 nmol/L, carbon sequestration capacity of the diatom was 

higher than when Al was not added. Moreover, Al was taken up by biological behaviors of the diatom and used as a 

framework element to build siliceous shells. These fundamental results show that Al concentration in seawater has a 

significant effect on biological activity of diatoms. When the concentration reaches a certain threshold, it signifi-

cantly decreases the carbon sequestration capacity of diatoms, thus affecting the global role of diatom in the “bio-

logical pump.” 
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