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摘要    碳汇研究是全球碳循环研究的重要内容. 近年来, 陆地水生生态系统的碳汇日益受到重视, 被认为是“遗

失碳汇”的重要组成部分. 最新研究发现, 碳酸盐风化碳汇占岩石风化碳汇的94%, 因此, 喀斯特地表水生生态系

统的碳汇显得尤为重要. 生物碳泵效应作为一种稳碳和固碳过程, 是形成长期稳定碳酸盐风化碳汇的重要机制,

是碳循环的重要环节. 生物碳泵效应的核心控制元素是碳元素, 该效应在富含溶解无机碳(DIC)的喀斯特地表水

生生态系统中发挥着重要作用. 目前生物碳泵效应的研究主要集中在两个方面: (1) 内外源有机碳的区分是准确

评价和计算生物碳泵效应碳汇的关键; (2) 发现生物碳泵效应影响水环境指标和水质状况. 未来, 一方面应精确地

对陆地水生生态系统碳汇量进行估算, 研究不同气候和土地利用对碳汇量的影响; 另一方面, 揭示生物碳泵效应

与水环境的相互作用机制. 重点包括以下4个方面: (1) 验证地表水生生态系统“元素比值控制假说”; (2) 生物碳泵

效应对水体元素化学计量比的调控潜力; (3) 形成不同碳汇机制(生物碳泵效应和富营养化机制)的根本原因; (4)

生物碳泵效应通过物理-化学-生物耦合作用改善水环境的可能机制. 最后, 探究微生物碳泵效应应用于陆地水生

生态系统的可能性. 

关键词    碳汇, 水环境改善, 生物碳泵效应, 碳酸盐风化, 富营养化缓解 
  

 

 
人类活动的影响, 如化石燃料的燃烧、森林退化

和工业排放, 导致大气中的二氧化碳含量急剧增加. 

这不仅导致了温室效应, 也引起全球碳循环的变化, 

同时 , 还影响着其他物质的循环过程 , 比如氮循

环[1]. 为了充分地了解碳排放量增加对整个生态系统

的影响, 需要对碳的归趋有正确的认识. 近年来, 全

球碳汇研究成为研究热点 . 全球碳汇可分为海洋碳

汇和陆地生态系统碳汇[2~4], 陆地生态系统碳汇分布

于森林、土壤和淡水生态系统[5,6]. IPCC第五次评估报

告提出, 2002~2012年约有2.5 Pg C/a碳存储于陆地生

态系统, 被认为是“残留碳汇”[7]. 若有1.5 Pg C/a的残

留碳汇分布于土地生态系统[7], 则仍然有10亿吨左右

碳排放量的碳汇情况尚不清楚. 关于这部分“遗失碳

汇”, 已经有研究工作正在开展 . 目前认为 , 这部分

碳汇主要储存于陆地水生生态系统 [6,8]. 传统认为 , 

陆地风化碳汇主要为硅酸盐风化碳汇 , 碳酸盐风化

在长时间尺度上没有碳汇 [9]. 但是近年来的研究表

明 [10~13], 硅酸盐的风化速率低 , 从短时间尺度上来
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看 , 碳酸盐风化才是陆地水生生态系统的主要风化

碳汇, 占岩石风化碳汇的94%, 占人类碳排放的10%, 

占“残留碳汇”总量的29%[6,8]. 碳酸盐风化碳汇主要

集中于碳酸盐岩系统中 , 生物碳泵效应是陆地水生

生态系统长期稳定碳酸盐风化碳汇形成的关键机制, 

陆地碳酸盐风化产生的碳汇能够通过生物碳泵效应

被固定下来, 并储存于湖泊、河流, 或者最终流入海

洋, 成为稳定的碳汇[14,15].  

生物碳泵效应的稳碳和固碳作用不仅能够解释

部分全球丢失的碳汇 , 而且还会影响陆地水生生态

系统中其他物质(如氮、铁、锌等)的循环过程, 相关

变化反过来再对生物碳泵效应产生反馈机制 [16~18]. 

这种相互反馈机制对于水环境的利弊 , 目前并没有

受到广泛的关注.  

总之 , 生物碳泵效应是地表水生生态系统的重

要机制 , 该机制影响水生生态系统的碳汇量和水质

状况 , 因此 , 使得富溶解无机碳(DIC)和富钙的喀斯

特地表水生生态系统成为重要的研究对象.  

1  生物碳泵效应的碳汇机制、碳汇量和内

外源碳汇的区分 

1.1  生物碳泵效应的碳汇机制 

生物碳泵效应最初在海洋领域的研究中被提出.  

研究指出 [19~21], 海洋作为重要的碳汇埋藏地 , 碳不

仅通过无机碳的形式被储存, 海洋生物(藻类、水生

植物)还通过光合作用将无机碳以有机碳的形式稳定

下来 , 然后以颗粒有机碳(POC)的形式沉降到海底 , 

进行储存.  

经过进一步研究 , 刘再华等人 [14]将海洋生物碳

泵机制应用于陆地水生生态系统 , 认为陆地水生生

态系统也存在类似的碳埋藏机制 , 并提出了陆地生

物碳泵效应. 陆地生物碳泵效应是指受到DIC浓度控

制(DIC施肥效应)的光合作用, 即生物量的累积过程

和累积强度受到DIC施肥效应的影响, 即DIC浓度越

高, 稳碳过程越强, 形成碳汇量越多[22,23], 其机制如

图1所示.  

喀斯特地表水生生态系统(如湖泊、河流、水库)

含有较高的DIC浓度, 水生生物通过生物碳泵效应将

水中的溶解无机碳(DIC)转化为有机碳(OC), 进一步

埋藏下来成为长期稳定的碳汇 [15]. 因此 , 陆地水生

生态系统是重要的碳埋藏地[14]. 表1给出了各种不同

碳汇机制形成的碳汇量.  

1.2  有机碳汇内外源的区分和生物碳泵效应的碳

汇量 

(ⅰ) 内外源的区分.  水生生态系统的内源有机

碳是指水生光合生物通过光合作用利用水中的DIC  

 

图 1  喀斯特地表水生生态系统生物碳泵机制图. 据文献[14]修改, CH2O是指通过生物碳泵效应吸收溶解无机碳DIC1, 并将DIC1 转化为有机

碳CH2O 

Figure 1  Schematic diagram of biological carbon pump in karst surface aquatic ecosystems. Modified from Ref. [14], CH2O refers to organic carbon 
transformed from dissolved inorganic carbon DIC1 through the biological carbon pump effect 
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表 1  不同碳汇机制的碳汇量 
Table 1  Carbon sinks by different carbon sink mechanisms 

碳汇类型 碳汇量(Pg C/a) 

海洋 2.4[7] 

大气 4.3[7] 

土地生态系统 1.5[7,24,25] 

遗失碳汇 

陆地水生生态系统内源有机碳OC 0.233[6] 

陆地河流DIC 0.244[6] 

雨水沉降DIC 0.228[6] 

 

转化形成的OC; 外源有机碳指来自陆地植物凋零谢

落后腐烂代谢产物和人类生产、生活产生的有机

物 [26]. 内外源有机碳的精确区分是正确认识生物碳

泵效应的效率和准确估算全球碳汇的基础. 目前, 关

于内外源有机碳的区分方法中应用广泛的有元素比

值法和单同位素法(13C, 15N)[27,28]. 元素比值法主

要应用C/N比值区分内外源有机碳 , 一般来说 , C/N

大于17被认为是外源有机碳, C/N处于5~7时, 被认为

是内源有机碳 [29]. 单同位素法很难鉴定复杂系统的

内外源有机碳, 因为同位素值存在重叠和交叉 [30,31]. 

这两种方法由于区分效果差、误差范围大, 其准确性

受到很大的争议和质疑. 近年来, 双碳同位素法和生

物标志物法被提出, 并受到广泛关注. 下面, 重点介

绍这两种方法在内外源区分中的应用.  

双碳同位素 13C和14C联合用于内外源有机碳汇

的区分 [32]. 内外源有机碳的13C范围有差异 , 通过

分析有机碳的同位素值, 确定有机碳的来源. 对于不

能够明确区分的样品, 联合14C的定年技术共同进行

源区分.  

生物标志物是有良好的稳定性, 来源明确, 能够

指示生物体特异性的有机物 [33]. 不同来源有机碳 , 

其生物标志物(甾醇、正构烷烃、脂肪酸)的含量和种

类有差异, 例如, 陆地植物正构烷烃以长链为主(如

C27, C29, C31), 而内源有机碳以短链正构烷烃(如C17)

为主 [34]. 长链饱和脂肪酸被看作陆源有机碳 , 短链

脂肪酸和单不饱和脂肪酸常被当作内源碳汇[34]. 285

和295,22被认为是来自于陆源植物的甾醇[34,35]. 2016

年的文献[34]提到, 通过生物标志物法对中国珠江内

外源碳进行区分的结果是: 冬季和夏季平均的内源

有机碳占总有机碳的65%和54%. 这也说明了生物碳

泵碳汇对碳酸盐风化碳汇乃至全球碳汇的重要贡献. 

表2列出了区分内外源有机碳汇的主要方法和指标. 

表 2  内外源有机碳区分方法及指标a) 

Table 2  Methods and indictors for distinguishing autochthonous and 
allochthonous organic carbon 

方法 指标 

元素比值法[29] C/N 

单同位素法[27,28] 13C,  15N 

双碳同位素法[32]  13C+14C 

生标法 

正构烷烃[34] C27, C29, C31, C17等 

脂肪酸[34] SCFAs, MUFAs, LCFAs, PUFAs 

甾醇[34] 295, 285, 295,22等 

a) SCFAs, 饱和短链脂肪酸 ; MUFAs, 单不饱和脂肪酸 ; 

LCFAs, 饱和长链脂肪酸; PUFAs, 多不饱和脂肪酸 

(ⅱ) 生物碳泵效应的碳汇量.  正确评价地表水

生生态系统生物碳泵效应在碳循环中所扮演的角色, 

需要精确地评价稳碳和固碳过程形成内源有机碳的

总量和内源有机碳占总碳埋藏的比例 . 生物碳泵效

应产生内源有机碳的关键机制是光合作用, 但是, 与

光合作用形成内源有机碳相反的是 , 呼吸作用会消

耗内源有机碳 , 进而转变为无机碳而被释放 . 那么, 

评价内源有机碳总量是评价生物碳泵效应强度的关

键. 近年来, 已经有研究对地表水生生态系统形成内

源有机碳的碳汇量进行了分析. Waterson和Canuel[36]

的研究表明 , 美国密西西比河的内源有机碳占总有

机碳的比例约为60%. 最新模拟实验研究也显示 [37], 

对来自喀斯特地区不同土地利用下形成地下水的地

表水进行生物碳泵效应研究, 得到的结论是, 与草地

相关的生物碳泵效应的碳汇量能达到493±165 t C 

km2 a1. 因此说明, 虽然地表水生生态系统中存在

碳源和碳汇这两个相反的过程, 但是, 总的来说, 生

物碳泵效应以碳汇过程为主.  

2  生物碳泵效应与水环境改善 

2.1  生物碳泵效应与富营养化 

生物碳泵效应和富营养化作用虽然都属于光合

作用机制, 有将水中无机碳转化为有机碳的能力, 但

是, 两个过程却有本质差别. 两种机制分别受到不同

的元素控制 , 生物碳泵效应的控制元素是碳 (C)元

素[22,23], 富营养化的控制元素是氮(N)和磷(P)[38~40].  

研究表明 , 水生生物可以将水中DIC或者大气

CO2作为碳来源, 通过光合作用将无机碳转化为内源

OC[41]. 生物碳泵效应中, 水体主要以沉水植物和部

分藻类为主, 沉水植物能使水中的pH和溶解氧(DO)
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增加, 水的浊度降低, 水的透明度增加, 形成良好的

水生生态系统光环境 [42~44]. 然而 , 当水体发生富营

养化时 , 以蓝绿藻类为主的生物大量繁殖 , 水体pH

和DO降低 , 水中浊度增加 , 透明度降低 , 导致恶劣

的水体光环境和脆弱的生态结构[44~47]. 表3给出了生

物碳泵效应和水体富营养化机制对水环境影响的异

同点.  

根据富营养化的综合评价方法 , 富营养化程度

通过叶绿素浓度、透明度、总氮、总磷、CODMn五项

指标进行综合评价 , 各项指标对富营养化程度的影

响权重不同[48,49]. 生物碳泵效应的过程, 会对以上水

环境指标产生影响. 下面, 通过生物碳泵效应对水体

光环境和磷的浓度分布的影响 , 说明生物碳泵的水

环境改善过程.  

(ⅰ) 生物碳泵效应与光环境.  2009年Karlsson

等人 [50]的研究表明 , 光影响水生生态系统的光合作

用强度, 进而影响生物累积量. 对于浊度小、营养程

度低的湖泊, 光是最主要的限制因子, 该生态系统受

到能量泵的控制 , 光的辐照度越高 , 生物累积量越

大, 生物量主要来自底栖生物; 然而, 对于营养程度

较高的湖泊 , 浮游生物大量爆发降低了水中的光照

条件, 阻碍了底栖生物的生长.  

生物碳泵效应和富营养化作用都被作为一种光

合作用过程和水生生态系统中稳碳和固碳过程 , 是

形成生物碳汇的机制[10,45]. 但是, 从环境净化角度来

看, 沉水植物的生长改善了水中的光环境、降低浊度, 

有利于形成良好的水环境状态 [44]; 然而 , 浮游藻类

(蓝绿藻为主)的大量繁殖会释放有害物质、降低水体

透明度和DO, 使沉积有机物发生强烈的厌氧分解反

应, 导致鱼类大量死亡, 破坏生态系统稳定性[51]. 富

营养化过程既不利于稳定碳汇的形成 , 也导致恶劣

的水环境状况. 因此, 生物碳泵效应通过对光环境的

改善, 达到水环境改善的目的.  

(ⅱ) 生物碳泵效应的除磷机制.  磷元素是富营

养化过程的主要控制元素 , 降低水中的溶解态磷对

缓解富营养化具有重要的意义. 一方面, 喀斯特水生

生态系统的生物碳泵效应可引起碳酸钙的沉积 [14]; 

另一方面 , 沉水植物在光合作用过程中通过叶片释

放钙离子 , 钙离子与水中碳酸根结合也形成碳酸钙

(CaCO3)沉淀 [52]. 研究表明 , CaCO3沉淀过程会一并

吸附水中的磷, 与磷酸根形成共沉淀, 降低水中的溶

解态活性磷含量[50,53]. 因此, 生物碳泵过程可以看作

是一种去磷过程.  

碳、氮、磷作为生物生长的必需营养元素, 在水

环境中, 营养物质能够被水生生物所吸收, 然后形成

自身有机成分 . 最早在海洋领域提出了Redfield比

值 [54,55], 即海洋水生藻类以一定的比例吸收营养物

质, 形成藻类的C:N:P大约为106:16:1. 该比值也被

应用到陆地水生生态系统 . 生物碳泵效应通过光合

作用吸收营养物质并形成有机物[14,23,56], 因此, 也能

使过量的氮、磷最终通过汇的形式从水中去除, 缓解

富营养化. 目前, 生物修复已经被应用到了水体富营

养化治理 [57,58]. 生物碳泵效应的强度(DIC施肥效应

强度)会影响生物生成总量 [37], 因此, 这也就涉及磷

的去除情况. 但是, 将DIC施肥效应与氮、磷的去除

效率相联系的研究还鲜有报道, 有待进一步的研究.  

2.2  元素耦合关系影响水生生物种类和水质 

氮、磷作为生物生长必需的营养元素, 是决定水

体是否发生富营养化的关键因素 . 自从水安全问题

受到关注以来, 水体氮、磷元素的研究一直处于水质

研究的重要地位. 在早期的研究报道中, 大多将氮、

磷元素作为单独的研究对象来进行讨论 [38,39]. 近年

来, 随着研究的深入, 氮磷的耦合作用已经逐渐受到

研究人员的关注.  

1983年Smith[40]提出, 对许多湖泊进行对比研究

发现, 当TN/TP的比值小于29时, 水中的生物种类主

要是蓝绿藻, 当TN/TP高于29时, 蓝绿藻的比例极低, 

形成富营养化的可能性也越小. 2009年, Elser[59]提出, 

当TN/TP小于44.2时 ,  生物量与磷浓度不相关 , 当

T N / T P大于 1 1 0时 ,  生物量与氮浓度不相关 ,  当

TN/TP处于两者之间时 , 生物量既受到氮浓度的影  

表 3  生物碳泵效应和水体富营养化机制对水环境的影响 
Table 3  Effects of biological carbon pump and water eutrophication on water environment 

机制 生物生长控制元素 DO pH 优势生物 光照条件 碳汇的形成 

生物碳泵 碳 高 高 沉水植物和部分藻类 良好 是 

富营养化 氮、磷 低 低 单一优势藻类(蓝绿藻)为主 差 是 
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响, 也受到磷浓度的影响. Guildford和Hecky[60]也提

出, 当TN/TP小于20(摩尔比)时, 氮限制水生生物生

长, 当TN/TP大于50(摩尔比)时, 磷限制水生生物生

长 , 当比值处于中间值时 , 既有氮限制 , 也有磷限

制. 以上研究说明氮、磷的耦合关系也会影响水环境

的生物种类和水质状况 . 虽然以上研究都给出了限

制生物生长的氮、磷比值, 但是, 得到的具体比值却

相差较大.  

目前很少有文献考虑碳浓度的影响, 即C-N-P的

耦合关系是否可以更准确地衡量营养元素的限制 . 

研究指出[61], 随着全球大气CO2浓度的增加, 导致大

气 CO2 对海水的侵蚀 , 海水的无机碳浓度增加 , 

C-N-P比值发生了变化 , 这在一定程度上也影响

Redfield比值. 另一研究表明 [60], 对于较深的海洋水

体, 主要受到沉积物分解影响的下层水的TN:TP比值

变化不大 , 接近Redfield比值 , 但是 , 其上水层的

TN:TP却发生了较大变化, 其原因可能是N沉降或者

P沉降等. 无论如何, C-N-P的耦合关系会影响水环境

的水质和水生生物. 因此, 生物碳泵效应受到营养元

素的共同控制.  

那么, C-N-P耦合关系究竟如何影响生物碳泵生

物, 生物碳泵生物又如何控制C-N-P的关系, Redfield

比值受到水体C-N-P关系的影响程度, 这些都值得进

一步的研究. 另一方面, 当P浓度较低, 限制了生物

生长, 这与生物碳泵效应促进生物生长相矛盾, 这就

涉及生物碳泵效应的强度 . 因此 , 只用DIC浓度衡 

量生物碳泵的强度是不够的, 下一步需要利用C-N-P

的耦合化学计量比对生物碳泵效应强度进行深入  

评价.  

3  生物碳泵效应研究展望 

富含DIC的喀斯特陆地水生生态系统对全球碳

汇具有非常重要的意义, 一方面, 生物碳泵效应的稳

碳和固碳机制使碳酸盐风化碳汇形成长期稳定埋藏

的碳汇 [9,10]. 另一方面 , 生物碳泵过程对水化学特

征、水中元素形态浓度和整个水生生态系统的生物多

样性和稳定性都具有重要的影响[41,42,44].  

虽然上述科学问题已经受到关注并针对具体问

题已开展了相关研究, 但是, 当前研究仍然不足, 未

能形成完整的理论体系 , 尤其是生物碳泵效应碳汇

的精确估算和水环境改善的机制 . 急需世界范围的

观测和研究工作 . 未来研究的重点应包括以下3个 

方面.  

3.1  碳汇的精确估算 

生物碳泵效应作为陆地的重要碳汇机制已经得

到了证实, 但是, 不同类型陆地水生生态系统(河流、

湖泊、水库)的碳汇情况并不十分清楚, 不同的土地

利用对碳汇量的影响也需要进一步的研究工作.  

(ⅰ ) 不同类型陆地水生生态系统的碳汇估算 .  

陆地水生生态系统包括河流、湖泊、水库和入海口等. 

湖泊是陆地水生生态系统的重要组成 , 占陆地面积

的1.8%, 占全球淡水储量的0.26%, 但是 , 有文献指

出 [45], 湖泊系统较高的稳定性和较长的水力停留时

间 , 使湖泊能够将水中的有机沉淀物储存起来 . 而

且, 相对稳定的湖泊环境有利于碳汇的长期储存, 因

此, 湖泊是重要的碳埋藏地. 但是, 水体深部的厌氧

环境会导致沉积有机物的分解、反硝化作用和CH4的

形成 [47]. 因此 , 湖泊很可能通过水汽界面向大气释

放CO2的方式而被作为碳源. 关于湖泊的碳源、碳汇

的问题, 还缺乏系统的研究. 入海口拥有特殊物理化

学特征, 常常被认为产生碳源[62]. 但是, 随着微生物

碳泵效应的提出, 入海口是碳源的结论受到质疑, 并

提出入海口可能是碳汇而不是碳源 [63]. 总之 , 关于

不同类型陆地水生系统的碳源汇问题存在较大的  

争议.  

(ⅱ) 不同土地利用对碳汇量的影响.  大气CO2

分压在工业革命前只有280 ppm (1 ppm=1 L/L, 余

同), 至2010年 , 上升到389 ppm[10]. 然而 , 土壤CO2

的分压能够达到几千甚至上万ppm[6]. 土壤CO2通过

径流和地下水被带入地表水 , 使地表水的DIC增加 , 

水生生物通过光合作用利用水中DIC形成OC, 最终

成为重要的碳汇[6]. 从土地的大量开发利用到近年来

的退耕还林, 土地利用的情况发生了很大的改变, 这

将会对土壤CO2的含量产生影响. 而且, 不同植被下

的土壤CO2含量也存在着差异. 这些都将会影响生物

碳泵效应的碳来源量和分布情况 , 进而影响全球碳

汇的总量和分布[25,64].  

目前将土地利用情况和陆地水生生态系统碳汇

量联系起来的研究还鲜有报道. 近年来, 中国科学院

地球化学研究所刘再华课题组在普定开展了相关内

容的研究 [37]. 通过模拟不同土地利用状况 , 试图对

相关碳汇进行准确深入的研究. 然而, 将小范围的模

拟实验应用于大尺度的流域的可行性 , 还有待进一
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步的研究工作.  

3.2  生物碳泵效应的水环境改善机制 

生物碳泵效应影响水环境 , 如沉水植物能够增

加水体的 pH和溶解氧、降低磷的浓度 , 净化水

质[42,52]. 但是, 关于其生物碳泵效应的水环境改善机

制目前还不是十分清楚 . 以下是对生物碳泵效应的

水环境改善机制做出的4方面展望, 应是未来研究的

重点.  

(ⅰ) 生物碳泵效应和富营养化的“元素比值控

制假说”.  富营养化的研究已经开展了半个多世纪, 

学术界对引起富营养化的主要原因仍然存在部分争

议. 但是, 普遍认为营养元素氮、磷是导致富营养化

的主要原因, 且磷元素是最主要的影响因素, 磷含量

较高时, 认为水体处于“磷控制”[39,40,59]. 生物碳泵效

应的相关研究将富含DIC的喀斯特水生生态系统作

为主要研究对象, 通过DIC浓度与生物量之间的正比

关系, 证明了生物碳泵效应的存在, DIC施肥效应也

因此被作为生物碳泵效应的核心机制 . 生物碳泵效

应的核心控制元素是碳元素, 当DIC浓度较高时, 认

为水体处于“碳控制”[34,42,43]. 与“磷控制”导致水质恶

劣的富营养化水体相反的是, “碳控制”的生物碳泵效

应带来较为良好的水质 [42,44]. 水质的好坏与水中的

生物种类直接相关[44]. 因此推测, 不同的“控制元素”

形成水中不同的元素化学计量比 , 进而决定水生生

物的种类. 当水体长期处于某一元素的控制下, 已经

形成的水体生态结构反过来又会影响到水体的水质

状况, 进而影响水生系统的稳定性和碳汇埋藏量. 图

2是水生生态系统生物-水质演化的“元素比值控制假

说”逻辑图.  

然而 , 对于“元素比值控制假说”是否能作为生

物碳泵效应和富营养化之间的相互转化机制 , 生物

碳泵效应和富营养化“元素比值控制”的准确元素化

学计量比范围 , 以及喀斯特地区生物碳泵效应对富

营养化的延缓机制, 至今国内外还鲜有报道, 值得进

一步的研究和确定.  

(ⅱ ) 生物碳泵效应对元素化学计量比的调控 .  

此外, 元素比值在控制生物碳泵效应的同时, 生物碳

泵效应可能也影响水体的元素化学计量比 . 已有文

献报道 [65], 当过量的氮来源使水中氮含量过高 , 并

导致水中氮磷比失衡时, 增加磷浓度, 水生生物以一

定的元素化学计量比吸收水中的营养元素 , 有利于

氮的去除. 单独通过化学方法控制磷元素浓度, 忽略

氮元素对水体富营养化的影响 , 并不能够真正缓解

富营养化.  

在生物碳泵效应中 , 是否存在类似的情况? 即

营养物质以一定的比例被生物碳泵生物所吸收 , 使

元素的化学计量比维持在良好的范围内 , 然后形成

自身有机成分 , 最终通过汇的形式去除水中过量的

氮磷, 缓解富营养化.  

因此 , 生物碳泵效应过程对元素化学计量比的

调控情况, 量化元素化学计量比与水质状况的关系, 

仍需要进一步的研究工作.  

(ⅲ) 生物生长碳来源是形成不同碳汇机制的根 

 

图 2  水生生态系统生物-水质演化的“元素比值控制假说”逻辑图 

Figure 2  Logical diagram of “element ratio control hypothesis” for biological-water quality evolution in aquatic ecosystems 
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本成因.  生物碳泵效应和富营养化是两种不同的碳

汇机制, 这两种机制形成两种截然不同的水质状况, 

其主要原因是不同碳汇机制固碳生物的种类存在差

异 . 生物碳泵效应主要以沉水植物和除蓝绿藻以外

的藻类为优势种 [42], 这些生物大多生长于水体中 , 

维持水体良好的光环境和较低的浊度 [44]; 而富营养

化爆发的水体主要以悬浮于水体表面生长的蓝绿藻

为主 [51]. 然而 , 造成生物种类差异的原因目前还鲜

有报道, 我们对其原因进行了理论分析.  

碳是生物生长的必需元素 , 不同的地表水生生

态系统, 水中DIC不同, 因此, 我们推测生物生长的

碳来源也存在差异 , 碳来源差异是形成不同水生生

物种类的根本原因 . 碳酸盐含量较低的地区 , 水中

DIC偏低, 大气CO2是重要的碳来源. 大多靠近水汽

界面水体进行光合作用和呼吸作用的生物 (如蓝绿

藻)更易利用大气CO2作为自身生长的碳源 . 这些植

物在水体表面大量繁殖时 , 会遮蔽阳光到达更深的

水层, 导致了不良的光环境. 而且, 光合作用产生的

氧气很快被排放到大气, 水中呼吸作用产生的CO2和

水中的有机物分解加重了水体的厌氧环境 , 进而发

生反硝化作用和碳的还原过程 , 引起沉积物的再悬

浮和氮磷元素的溶解, 加重富营养化过程. 然而, 对

于DIC含量较高的水体, 植物(沉水植物、部分藻类)

能够直接利用水中的DIC(即CO2+HCO3
+CO3

2, HCO3


和CO3
2可以通过碳酸酐酶经生物化学反应转化为

CO2)作为碳源 [66], 形成水体良好的光环境 , 光合作

用维持了良好的水中溶解氧和水环境状况 . 相关形

成机制如图3.  

该机制预测了形成不同碳汇机制(生物碳泵效应

和富营养化)的原因 , 据此预测富含DIC的喀斯特水

生生态系统可能不易形成水体富营养化. 但是, 目前

相关研究较少, 有待进一步的实验工作.  

(ⅳ) 生物碳泵效应对营养元素和有害元素的去 

 

图 3  不同碳来源的碳汇机制(生物碳泵效应和富营养化)模式图 

Figure 3  Carbon sink mechanisms (biological carbon pump and eu-
trophication) with different carbon sources  

除潜力.  文献表明[52], 沉水植物叶部发生光合作用

时, 会释放钙离子, 这促进了碳酸钙晶体在植物叶片

上沉淀(叶片作为生成沉淀的核点, 有利于沉淀晶体

的形成). 这个过程中 , 水中的活性磷可以与碳酸钙

晶体形成共沉淀 , 随后活性磷转化为磷和钙的过渡

态结晶, 然后转化为活性较小的磷灰石. 沉水植物光

合作用吸收CO2、释放氧气, 使pH增加. 理论分析[67], 

对于含有一定铁浓度的水体而言, 高氧化还原电位使

铁离子呈现高价态, 高的pH有利于氢氧化铁胶体的形

成, 氢氧化铁胶体具有较大的比表面积, 可以促使磷

在氧化铁/氢氧化铁上吸附, 一同发生共沉淀. 而且, 

钙磷也可以转化为活性更低的铁磷, 从而达到去磷的

目的. 对喀斯特地表水而言, DIC含量高的水体, 钙离

子含量也较高, 非常有利于磷的去除. 图4是喀斯特

水生生态系统生物碳泵效应的除磷机制示意图.  

砷作为有毒重金属而受到广泛关注, 研究表明, 

在碳酸钙形成和沉降过程中 , 也会吸附砷或与砷形

成共沉淀从而将砷从水中去除[68,69].  

上述过程虽然能说明生物碳泵效应有去磷和除

重金属的能力 , 但生物碳泵效应对各种元素地球化

学行为的影响机制研究较少, 未形成完整理论体系, 

仍然有待下一步研究工作阐明.  

3.3  陆地水生生态系统是否存在微生物碳泵效应 

海洋生物碳泵理论自提出到被广泛接受已经经

过了几十年 , 该理论对研究陆地水生生态系统碳汇

的研究具有指导意义. 近年来, 在海洋生物碳汇研究

领域又提出了微生物碳汇机制 , 认为微生物通过将

DOC转化为RDOC的过程 , 实现了更多的海洋碳

汇 [70]. 微生物碳泵机制正逐渐受到关注 , 厦门大学

已经开始针对海洋微生物碳泵进行系统的研究 [71]. 

那么 , 该机制是否也适用于对陆地水生生态系统的

碳汇过程, 值得进一步的思考和探索.  

4  结论 

综上所述, 喀斯特水生生态系统生物碳泵效应碳

汇的精确计算、碳汇量受气候和不同土地利用影响的

深入揭示、水体内外源有机碳的区分和生物碳泵效应

对水环境的影响和水质净化作用, 是未来的主攻方向. 

这些方面的突破将为全球碳汇的估算提供支持, 为温

室效应的评价和水污染的控制提供理论基础, 为生态

系统的管理和社会经济的可持续发展提供科学依据.   
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图 4  喀斯特水生生态系统生物碳泵效应的去磷机制图 

Figure 4  Biological carbon pump effect on phosphorus removal in karst aquatic ecosystems  
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Summary for “喀斯特地表水生生态系统生物碳泵的碳汇和水环境改善效应” 

The role of biological carbon pump in the carbon sink and  
water environment improvement in karst surface  
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Carbon sink research constitutes a significant topic in the study of the global carbon cycle. Recently, carbon sinks from 
terrestrial aquatic ecosystems, known as missing carbon, have been attracting increased attention. Since recent studies 
have found that carbonate-weathering-related carbon sinks comprise 94% of rock-weathering-related carbon sinks, 
carbon sinks in karst surface aquatic ecosystems play a particularly important role. In addition, the biological carbon 
pump effect, as a carbon stability and sequestration process, functions as an essential mechanism for the formation of 
long-term carbonate-weathering-related carbon sinks and a critical part of the carbon cycle. Carbon forms the core of the 
biological carbon pump, which plays a central role in the karst surface aquatic system, which is replete with dissolved 
inorganic carbon (DIC). At present, research into the biological carbon pump mainly focuses on two aspects: (1) the 
distinction between autochthonous and allochthonous sources for CO2 sinks, which is crucial for accurate evaluation and 
calculation of carbon sequestration of the biological carbon pump. These methods, including elemental ratio analysis 
(C/N ratios), single isotope composition, natural 14C and 13C isotopes and biomarker methods, have been utilized to 
distinguish the OC sources in aquatic ecosystems. Natural 14C and 13C isotopes composition and biomarker methods have 
great development prospects because of good stability and accuracy; and (2) the biological carbon pump effect on water 
environment indicators and water quality. In this paper, the differences between biological carbon pump and eutrophication, 
biological carbon pump effect on phosphorus removal and the influence of elemental-coupling relationship on biological 
species were discussed, which provided further evidence for studying biological carbon pump effect on water 
environmental improvement. In the future, the amount of carbon sinks of terrestrial aquatic ecosystems should be 
accurately estimated, and the effects of different climates and land use on carbon sinks should be determined precisely. In 
addition, it is necessary to elucidate the interaction mechanism between the biological carbon pump effect and the water 
environment. Important study topics include: (1) the validity of the “element ratio control hypothesis” regarding the 
surface aquatic ecosystem(the underlying reasons causing the different biological species in surface aquatic ecosystems 
are the different elemental-coupling stoichiometric ratios and the differences in biological species further explain the 
water quality); (2) the regulation of the biological carbon pump effect on the stoichiometric ratio; (3) the root causes of 
the formation of different carbon sink mechanisms (biological carbon pump effects and eutrophication); (4) the possible 
mechanism of the biological carbon pump effect on water environmental improvement through physical-chemical- 
bio-coupling, such as colloidal effects and adsorption coprecipitation. Finally, the possibility of applying the microbial 
carbon pump effect to terrestrial aquatic ecosystems was discussed. 

carbon sink, water environmental improvement, biological carbon pump, carbonate weathering, eutrophication 
mitigation 

doi: 10.1360/N972017-00298 


