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喀斯特河流生物碳泵效应的营养盐限制及对富营养化
缓解的意义——以漓江流域为例
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摘 要：生物碳泵效应是形成长期稳定碳酸盐风化碳汇的关键机制之一。富营养化是生物碳泵效应的特殊阶段，表现为水体水质

差，有害蓝藻占主导地位。喀斯特水体中生物碳泵效应的限制性营养元素不仅有氮和磷，还包括碳。目前，喀斯特水体中生物碳泵

效应的碳施肥（碳限制）及其对蓝藻型富营养化的缓解已经在大型模拟实验场和湖库中取得了初步的验证，但针对喀斯特河流的相

关研究则尚未见报道。本研究在2022—2023年期间选择典型的喀斯特河流-漓江流域进行了系统采样，以研究喀斯特河流中生物碳

泵效应的碳限制及对富营养化的缓解。研究结果表明漓江流域各监测点的水化学受岩性的影响存在空间差异，水化学的季节性动

态规律则更多地受到雨水稀释效应和生物碳泵效应的协同影响；漓江流域水体初级生产力首先受到P限制的影响，其次是C限制的

影响。与以往的研究不同，蓝藻/（绿藻+硅藻）比例与溶解态CO2呈现出正的相关关系，这可能与蓝藻二氧化碳浓缩机制（CCM，CO2

Concentrating Mechanism）的遗传多样性和生理灵活性以及水动力条件有关。因此，在喀斯特水体中采取人工充入CO2强化生物碳

泵强度的措施仍需谨慎，尤其是在水质未达到富营养化且流速较快的河流系统。
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近年来，全球大气二氧化碳浓度不断升高，已远超

过工业革命前的大气CO2浓度水平[1]。由此引起的全

球变暖已成为学界和各国政府关注的焦点。自然界某

些物理化学过程，如岩石风化作用可实现对大气CO2的

捕获和储存，从而达到碳中和的目的[2]。碳酸盐风化是

岩石风化的一种类型，也是全球碳循环的重要组成部

分[3]。Liu等[4-5]提出的耦联碳酸盐风化碳汇学说认为，

由于碳酸盐溶解的快速动力学特性以及水生光合作用

对碳酸盐风化产生的溶解无机碳（Dissolved Inorganic

Carbon，简称DIC）的利用（生物碳泵效应），使得碳酸盐

风化碳汇成为了全球碳循环中的重要组成部分。

生物碳泵效应是陆地水生生态系统中碳酸盐风化

碳汇稳定的关键机制，陆地碳酸盐风化产生的无机碳汇

通过生物碳泵效应被固定下来，并存储于湖泊、河流中

或者最终流入大海，成为稳定的碳汇[6]。生物碳泵效应

的一个重要特征是DIC施肥效应，即水生光合作用受到

碳限制，水体的 DIC 浓度越高，水生光合生物的生产力

越高，形成稳定的碳汇量越多。因此高pH、高DIC的内

陆岩溶地表水具有巨大的碳汇潜力，并在调节陆地-海
洋间的碳迁移转换中发挥着重要作用[7]。富营养化是

生物碳泵效应的一个特殊阶段[8]。受人类活动和气候

变化的影响，水体富营养化引起的强烈光合作用使得内

陆水体向大气排放CO2减少，同时水体的溶解有机碳

（Dissolved Organic Carbon，简称DOC）浓度增加和碳埋

藏增加[9-10]，但富营养化导致水质下降的问题也愈发严

峻，尤其是浮游植物生物量增加，出现蓝藻水华，威胁水

生生态系统功能[11]。因此，在促进碳酸盐风化碳汇过

程中，应在力争提高生物碳泵效应的同时，避免喀斯特

水体向蓝藻型富营养化发展，以最终实现水质安全和水

体碳增汇的双赢[8]。
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近年研究发现，氮、磷、碳都可能是水生生物生长

的限制性营养元素[12-13]。由于喀斯特水体的pH值高，

其溶解二氧化碳[CO2（aq）]含量普遍偏低，尤其是当pH
值大于8.2时，CO2（aq）仅占DIC的1%；水生光合作用消

耗CO2（aq）并促使pH值升高，由此引发的低CO2（aq）可
能是喀斯特水体水生光合作用碳限制的主要原因[14]。

此外，水体中的CO2（aq）浓度也可以对水体浮游植物和

沉水植物的群落结构造成影响[15]。蓝藻由于进化出了

CO2浓缩机制（CCM），即利用碳酸酐酶将环境中的

HCO3
–转化为CO2供机体光合作用，因此蓝藻相对于其

他藻类更适应较低的CO2（aq）浓度[16-17]。最新的研究

发现当水体C∶N和C∶P比值较高时，绿藻和硅藻比蓝

藻更具竞争优势；喀斯特大型模拟试验场的研究也发现

向试验场中喀斯特泉-池系统地表水体充入CO2有助于

缓解水体富营养化和增加地表水DIC的固定，实现碳增

汇和富营养化缓解双赢的效果[8,18-19]。但这些研究主要

基于模拟试验场或是湖泊等静水环境，而在河流等流动

水体中，C-N-P及其比例如何控制水体浮游植物的群落

结构仍然需要进一步的研究。

此前有关碳酸盐风化碳汇及其相关的富营养化缓

解效应的研究主要基于大型模拟试验场或喀斯特湖库

开展，而对喀斯特河流系统的针对性研究尚未开展。虽

然一些研究发现在珠江、黄河和长江等大江大河存在生

物碳泵效应[20-21]，但未对生物碳泵效应的营养盐限制进

行研究。因此，需要在河流生态系统中验证耦合碳汇过

程与水环境效应作为探索双赢策略的解决方案。本研

究选取典型喀斯特流域-桂林漓江流域进行研究，以解

决上述问题。

1 研究区概况

漓江流域属于西江水系，地处广西壮族自治区东

北部，位于110°02′~110°44′E，24°38′~25°54′N，全长约

229 km，面积约5 831 km2，具有典型的喀斯特地貌。漓

江流域为长形多支流河系，整个流域以漓江干流为轴

线，呈南北狭长带状分布，整体海拔为北高南低（图1）。
源头自桂林市兴安县猫儿山东麓（海拔2 141.5 m），自

北向南包括兴安县、灵川县、桂林市、阳朔县。漓江流域

属于中亚热带季风气候区，雨热同期，年平均气温为

16.5~20.0℃，年平均降雨量1 367.5~1 932.9 mm，3月到8
月为丰水期，9月至次年2月为枯水期。年平均日照时数

为1 614.7 h， 多年平均无霜期为 320 d， 全年气温、 光照

和热量条件均较适合浮游藻类和沉水植物的生长发

育。漓江中下游河道水草丰茂，特别是在桃花江到金宝

河之间，例如Vallisneria natans L.、Poamogeton distinc-
tus A.Benn.和Hydrilla verticillata，占水下水生植被的

90%，河岸主要是枫杨林和竹子[22-24]。

漓江流域上游为非岩溶区，下游为岩溶区。GL

（桂林）以上河段主要为花岗岩、碎屑岩非岩溶区，GL

（桂林）到YS（阳朔）河段主要为覆盖型及裸露型岩溶区

（图1）。漓江流域裸露型岩溶区分布面积约2 135.3 km2，

占总面积的42%；覆盖型岩溶区分布面积约366.1 km2，

占总面积的7%；非岩溶区分布面积约 2 648.0 km2，占总

面积的 51%[25]。

本研究在漓江干流选取了GL（桂林）、YS（阳朔）两

个采样点，在漓江支流上，从上游到下游支流处依次选

取了DRJ（大溶江）、LQ（灵渠）、XRJ（小溶江）、GTJ（甘
棠江）、THJ（桃花江）、CT（潮田河）、LFH（良丰河）、GY
（冠岩地下河）、YLH（遇龙河）和JBH（金宝河）10个采样

点（图1）。从岩性划分上，漓江流域选取XRJ和DRJ代

表非岩溶小流域采样点（DIC<0.8 mmol/L），在岩溶区小

流域可根据岩溶区占比排序：良丰河（83.2%）>遇龙河
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图1 漓江流域采样点位置示意图

Fig.1 Sampling locations in Lijiang River catchment
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（75.6%）>桃花江（71.4%）>灵渠（53.6%）>冠岩地下河

（46.7%）>潮田（43.1%）>甘棠江（25.4%）>小溶江

（7.1%）>金宝河（5.7%）>大溶江（1.2%）。

2 材料与方法

2.1 样品采集

本研究主要采用野外现场监测和室内实验分析

相结合的研究方法。根据气候周期，在春季（2022年

4月）、夏季（2022年7月）、秋季（2022年10月）和冬季

（2023年2月）对漓江干流及10条支流进行了现场监测及

取样。在野外，用法国生产的PONSEL ODEON多参数

水质仪现场记录水温、pH、电导率（EC，25 ℃）、溶解氧

（DO）等水化学参数，分辨率分别为0.01 ℃、0.01 pH、

0.1 μS/cm和0.01 mg/L。野外监测之前，仪器pH探头用

pH=4和pH=7的标准缓冲液进行校正，电导率探头用电

导率为1 412 μS/cm的标准校正液校正，溶解氧探头用

饱和湿空气法进行校正。

此外，使用德国Merck公司生产的Aquamerck碱度

测试盒进行现场滴定，测定水体中溶解无机碳的浓度，

其分辨率为0.05 mmol/L[26]。由于研究区地表水pH在

8.14~9.40之间，碱度主要由HCO3
−组成[27]。因此，碱度

滴定的结果主要反映HCO3
−的浓度。

在野外现场采集用于测定阴阳离子、总氮（TN）、

总磷（TP）、总有机碳（Total Organic Carbon，简称TOC）、
DOC、叶绿素（Chl-a）的样品，除叶绿素需要冷冻保存以

外所有样品都保存在低温（0~4 °C）避光的冷库中，以待

测试。用于测试阴阳离子的水样用装有0.45 μm醋酸纤

维滤膜的过滤器采集，水样装在预先酸洗过的20 mL聚
乙烯塑料瓶中，密封且内部不留气泡。用作分析阳离子

的水样加超纯HNO3 酸化至pH<2 后密封放于暗箱中保

存 ，用于测定阴离子的样品直接密封保存。采用

120 mL的棕色玻璃瓶收集水样，测试TN、TP，并在取样

后滴加浓H2SO4，使样品pH<2。使用预先经过高温

（450 ℃ 4 h）灼烧处理的0.7 μm的Whatman GF/F玻璃纤

维滤膜用于颗粒有机碳（Particulate Organic carbon，简
称POC）和DOC样品的过滤，然后将TOC样品和过滤后

的DOC样品装到棕色玻璃瓶中，向TOC和DOC样品中

滴加浓H2SO4，酸化至pH<2，以去除DIC，并尽快进行分

析测试，以避免有机质发生氧化或酸解。在每个采样点

收集1.5 L水样用于Chl-a含量的测定，使用玻璃纤维膜

富集叶绿素，并在每个水样中添加2 mL饱和碳酸镁

（MgCO3）溶液以保护色素，仔细用镊子夹取过滤后的

滤膜置于无菌离心管中，冷冻保存（–20 ℃）。

浮游植物定性样品的采集使用200目浮游生物网，

在水下0.15 m处作“∞”字形来回慢慢拖动采集，将收集

到的浮游植物样品装于50 mL离心管，加入2%的卢戈氏

碘溶液。采集1.5 L水样于样品瓶中用于浮游植物定量

分析，并加入20 mL的卢戈氏液保存标本，带回实验室

浓缩至30 mL， 装于50 mL离心管。

2.2 样品室内分析与测定

本研究采集的所有样品的分析测试工作均在中国

科学院地球化学研究所环境地球化学国家重点实验室

完成，水中阳离子（K+、Ca2+、Na+、Mg2+）浓度的分析采用

美国Varian公司的生产的电感耦合等离子发射光谱仪

（Vista-MPX），阴离子（Cl–、F–、NO3
–、SO4

2–）浓度测试采用

美国Dionex公司生产的ICS-90型离子色谱仪。Chl-a浓
度的测定采用“热乙醇法”，方法参照《水质叶绿素的测

定分光光度法》（HJ 897—2017）并使用紫外光谱仪测

定Chl-a浓度[28-29]。TN浓度的测定采用碱性过硫酸钾

分光光度法；TP浓度的测定采用钼酸铵分光光度法。

使用美国OI公司生产的总有机碳分析仪（OI·Aurrora
1030W）进行TOC和DOC的测定。

通过倒置显微镜在种/属水平上进行浮游藻类的

定性定量分析，浮游植物鉴定以《中国淡水藻类——系

统、分类及生态》为准[30]。

2.3 数据分析方法

溶解CO2浓度（CO2（aq））和二氧化碳分压（pCO2）

的计算均用PHREEQC软件计算[31]。数据分析采用

SPSS 20.0、Origin 2021和Excel 2019软件。使用Arcgis

10.8和Origin 2021绘图。

3 结果与分析

3.1 水体理化参数时空变化特征

表1是四次采样期间 （2022年4月、2022年7月、

2022年10月和2023年2月）漓江流域各采样点的水化学

参数基本统计情况，图2是漓江流域各采样点水体理化

参数的时空变化图。由图2与表1可知，漓江流域各监测

点的水温、pH、DO、HCO3
–、CO2（aq）等水的理化参数具

有明显的时空变化特征（图2）。水温受气温的影响显

著，水温变化范围为11 .9~34 .3 ℃；pH变化范围为

6.94~9.16，均值为8.04，冬季最高，秋季次之，春季最低；

DO的变化范围为4.1~15.9 mg/L，均值为9.8 mg/L。
HCO3

–变化范围为18.3~231.8 mg/L，均值为111.63 mg/L，
HCO3

–的季节变化相对不明显，DRJ、XRJ等监测点甚至

无季节变化，中下游则表现出冬季高，而夏季低的季节

变化趋势，说明夏季漓江下游各监测点的HCO3
–明显受
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到生物碳泵效应和雨水稀释效应的影响[32]。

漓江流域各监测点CO2（aq）和pCO2的变化范围分

别为1.4~228.87 μmol/L和4.4~600.9 pa，均值分别为

54.1 μmol/L和145.2 Pa，两者的季节变化不明显，但总体

趋势可以看出在监测点CT以前，CO2（aq）和pCO2都表

现为春-夏季高，而秋-冬季低；监测点CT以后，CO2（aq）
和pCO2的季节变化不明显。自然水体pCO2大小受到原

位微生物矿化有机碳和陆源土壤CO2的直接输入调

控[33]，丰水期（3~8月），降雨促使大量陆源有机质和土

壤CO2进入河流，从而导致水体的pCO2升高。CO2（aq）
和pCO2也受到水体pH的影响，pH越低，CO2（aq）和pCO2

越高，监测点CT以后各监测点的CO2（aq）和pCO2明显

受到pH的影响。

漓江流域各监测点的 TN变化范围为 0 . 8 3 ~
11.69 mg/L，平均值为4.55 mg/L。TN的季节变化明显，

表现出秋-冬季高，而春-夏季低的变化趋势；而TP的变

化范围为4.72~370.22 μg/L，平均值为82.37 μg/L，秋季

TP的浓度明显高于其他3个季节。DOC的变化范围为

0.6~3.67 mg/L，平均值为1.70 mg/L， DOC没有明显的季

节变化，秋季的DOC浓度最高。

空间变化上，各采样点理化参数指标的空间变化

趋势同时受到岩性与土地利用的影响。监测点DRJ和
XRJ属于硅酸盐岩占主导的流域，因此DRJ和XRJ的pH
值和HCO3

–浓度最低，反映了流域岩性对水化学的控

制[34]。从上游到下游，随着流域内碳酸盐岩占比的增

加，下游各监测采样点pH值和HCO3
–浓度逐渐升高。

此外，流域水体的TP、TN还受到人类活动（土地利

用）变化的影响，从而呈现明显的空间变化。漓江自上

游向下游流动过程中，中游途经桂林市区，下游则流经

阳朔县城，人口密集且耕地和林地众多。由图2所示，在

经过城区时，TP和TN明显上升，在经过非城区时又再次

下降。氮肥和磷肥施用、农业排污与城市生活污水的汇

表1 漓江流域基本水化学参数

Table 1 Basic hydrochemical parameters of the Lijiang River

采样点 t/℃ pH
EC/

(μS/cm)
[HCO3

–]/
(mg/L)

DO/
(mg/L)

pCO2/
pa

CO2 (aq)/
(μmol/L)

Chl-a/
(μg/L)

DOC/
(mg/L)

DRJ
11.1~25.7(a)

19.5(b)
7.1~8.2
7.6

59.7~123.1
85.8

30.5~73.2
45.8

8.0~11.3
9.5

21.4~294.4
169.0

11.0~97.1
61.6

0.31~0.68
0.53

0.7~1.2
0.9

LQ
11.3~28.3

20.1
7.9~8.4
8.2

190.8~325
235.7

103.7~146.4
122

7.8~11.1
9.8

41.9~145.7
93.9

16.9~68.3
38.4

0.20~1.99
0.89

1.0~1.7
1.3

XRJ
11.1~22.4

17.1
6.9~8.0
7.3

27.7~56
40.1

18.3~30.5
25.9

4.1~9.9
7.7

22.0~286.6
166.9

11.2~137.6
69.8

0.03~0.87
0.34

0.8~1.0
0.9

GTJ
12.8~29.1

21.3
8.1~9.1
8.5

150.1~276
184.4

67.1~134.2
91.5

9.9~15.9
12.5

35.4~59.6
44.8

2.1~19.1
12.9

0.38~1.53
0.83

1.7~3.1
2.4

THJ
12.1~32.7

21.6
7.3~7.9
7.6

214~390
284.8

73.2~115.9
99.1

6.5~8.7
7.2

125.3~549.4
287.3

48.0~228.9
107.8

1.04~2.42
1.53

2.2~3.6
2.9

GL
13.1~32.7

22.5
7.3~9.0
8.0

140.7~257
188.4

67.1~97.6
83.9

8.2~12.0
10.6

9.7~529.2
178.8

2.6~215.9
72.2

0.47~18.91
5.59

1.9~2.9
2.4

LF
13.6~31
22.3

7.6~8.3
7.8

306~471
385.0

128.1~231.8
199.8

5.6~10.5
7.9

106.2~600.9
353.0

50.0~172.9
118.5

0.74~1.20
0.97

1.7~2.4
2.1

CT
16.5~26.3

21.4
8.3~9.0
8.6

92.4~226
191.1

42.7~140.3
108.3

9.3~11.9
10.3

4.4~59.2
36.9

1.4~24.1
14.4

0.16~2.86
1.02

0.7~0.8
0.8

GY
17.5~29.8

23.1
8.1~8.7
8.4

209~321
269.0

122~183
154.0

10.3~15.3
12.1

33.0~110.6
69.1

13.7~44.2
24.9

0.60~10.10
3.18

0.8~0.9
0.9

YS
15~31.7

23
8.4~8.8
8.6

170.8~338
234.2

76.3~183
121.2

7.4~13.7
10.8

16.2~45.9
31.7

6.8~17.5
11.1

0.22~1.33
0.76

1.2~2.0
1.6

YLH
14.3~31
22.3

8.0~8.2
8.1

269~355
310.8

170.8~219.6
186.1

10.3~10.6
10.5

129.7~172.7
145.2

39.4~65.1
53.6

0.47~1.76
0.82

1.1~1.3
1.2

JBH
14.2~31.2

22.2
7.7~8.0
7.9

192.1~246
211.7

97.6~109.8
103.7

7.0~10.4
8.7

109.3~212.0
140.8

37.5~72.2
51.1

0.32~3.08
1.05

1.8~2.0
1.9

注： (a)参数的最大值和最小值；(b)参数的平均值。
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入贡献了TN和TP的增长[35-37]。

3.2 漓江流域初级生产力及浮游植物群落时空变化特

征

漓江流域各监测点浮游植物的群落组成和藻类生

物量如图3所示。在本研究取样期间，漓江流域的浮游

植物组成在门水平上鉴定出有硅藻门（Bacillariophyta）、
绿藻门（Chlorophyta）、蓝藻门（Cyanobacteria）、甲藻门

（Pyrrophyta）、裸藻门（Euglenophyta）、金藻门（Chryso-
phyta）、隐藻门（Cryptophyta）和红藻门（Rhodophyta）

8个类群。各采样点群落结构以硅藻门、绿藻门和蓝藻

门为主，其中硅藻门占主要的优势地位。各监测采样点

间群落结构存在较大差异，硅藻门、绿藻门和蓝藻门均

存在较大的波动，硅藻门占比变化范围为5.22%~100%，

绿藻门占比变化范围为0~97.94%，蓝藻门占比变化范

围为0~82.61%。各监测点冬季和春季浮游植物群落以

绿藻和硅藻为主，春季和夏季蓝藻门和绿藻门占比显著

增加。其中，GTJ到LFH段的蓝藻门丰度最高，为

0~83%，平均为22.4%；硅藻门占比以DRJ到GTJ段最高，

tt/°
C

p

阴影部分为经过城区点位

图2 漓江流域理化性质时空变化

Fig.2 Spatiotemporal variations in physiochemical properties of the Lijiang River
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在38.5%~99.5%之间，平均值为68.7%。硅藻门占藻类

比例达50%以上，这能够证明目前漓江流域的水质状况

良好，因为硅藻门为清洁型藻类[38]。漓江流域各监测

点全年浮游藻类生物量变化范围为1~245 cells/mL，浮

游藻类生物量具有明显的季节变化，不同季节浮游藻类

生物量由大到小为：夏季（88 cells/mL）>秋季（71 cells/mL）

>春季（48 cells/mL）>冬季（17 cells/mL）。叶绿素是植

物光合作用中的重要光合色素，通过测定浮游藻类叶绿

素，可反映水体的初级生产力情况，由图3所示，Chl-a随

浮游藻类生物量呈现同步变化。由图3与表1所示，漓江

流域Chl-a浓度范围为0.03~18.9 μg/L。夏-秋季的Chl-a

浓度高于冬-春季，春季平均值为0.50 μg/L，夏季平均值

为3.0 μg/L，秋季平均值为2.46 μg/L，冬季平均值为

0.89 μg/L。温度作为浮游藻类生长的一个重要限制因

素，浮游植物在冬季处于休眠状态，Chl-a浓度和浮游

藻类生物量普遍较低；春季和夏季，温度升高，藻类生长

迅速，Chl-a浓度增加。空间上夏季漓江流域各检测点

的浮游藻类生物量和Chl-a具有明显的空间变化，从上

游到下游增加了近2~10倍，其他季节空间变化较小。

除秋季监测点GY的叶绿素浓度异常高外，从监测点

GTJ到LFH段的浮游藻类生物量和Chl-a浓度在整个研

究过程中都是最高的。漓江流域在4个采样季节间浮游

植物群落组成变化明显，且沿河道呈现出不同的空间

格局。

4 讨论

4.1 漓江流域生物碳泵的碳施肥与碳增汇效应

喀斯特水体中碳酸盐岩风化作用形成的DIC在表

层水体中被初级生产者光合吸收利用并形成有机碳，这

使得碳酸盐风化产生的DIC并未全部以CO2的形式重新

返回至大气。该过程产生的碳汇被称为耦联水生光合

作用的碳酸盐风化碳汇[5-6,39-40]：

( ) ( )( ) ( )x x
H O + CaCO + CO Ca + 2HCO
CaCO + CO + H O + 1 CH O + O     1

2 3 2
2+

3
Photo.

3 2 2 2 2

在这个过程中生物碳泵为DIC的固定起到了关键

性的作用。同时，水中溶解无机碳（DIC）浓度越高，水

生生产力越高，即所谓的“DIC施肥效应”，我们也称之

为生物碳泵的碳施肥效应。虽然喀斯特水体DIC浓度

高，但是受pH的影响，DIC的主要组成部分是HCO3
–，

水中溶解CO2[CO2（aq）]的含量仅为DIC的1%~2%，但

在相同pH下，DIC浓度越高，CO2（aq）浓度也就越高。

CO2（aq）浓度的增加可以刺激水生光合作用的强度，从

而起到正反馈的效果，即“碳施肥”效应。因此在全球变

化背景下，增强的土壤呼吸与径流加强了碳酸盐风化通

量，提高了喀斯特水体中DIC浓度，将提高耦联水生光

合作用碳酸盐风化碳汇的固碳潜能[41-43]。

由图2、3所知，漓江流域存在明显的生物碳泵作用

（DIC浓度、DO浓度、pH和Chl-a及藻类生物量之间存在

相似的变化趋势）。从图4中可以看出，CO2（aq）、pCO2

叶绿素-a

藻类生物量

藻
类

生
物

量
/(c
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ls

/m
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藻
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物
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图3 漓江流域浮游藻类结构与浮游藻类初级生产力（叶绿素-a）时空变化

Fig.3 Spacialtemporal in the phytoplankton community structure and primary productivity (chlorophyll-a) in the Lijiang River catchment
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与DOC和TOC均呈显著的正相关关系； HCO3
–与初级生

产力指标（藻类生物量、DOC、TOC）也呈现正相关的关

系，这些直接体现了碳施肥效应。

漓江流域不同季节各监测点的pCO2均值为145 Pa，
处于国内外河流较低水平，且大大低于世界河流平

值（314 Pa）[44]。相对于非喀斯特河流，如无定河（43~
253 Pa）[45]和La Plata River（39~401 Pa）[46]，漓江具有较

大的pCO2变化范围（4~601 Pa）， 且部分监测点的pCO2

接近大气，这与其他喀斯特河流情况相似（如重庆后河

（5~655 Pa）[47]和珠江东江（5~641 Pa）[48]）。由于喀斯特

河流中生物碳泵效应的存在，在利用DIC形成有机质的

同时，减少了河流向大气释放CO2
[49]。

4.2 漓江流域营养盐(C-N-P)对初级生产力的限制

营养元素碳-氮-磷（C-N-P）是生物体生命活动过

程中必要的生源要素，其浓度的改变对水生光合生物的

生长具有显著影响，并且C-N-P元素都可以作为初级生

产力的限制因子[50]。高浓度氮或磷的输入会引起地表

水体的富营养化，因此一般认为富营养化的限制因子是

氮或磷[51]，而生物碳泵效应的限制因子还包括碳[8]。

如前文所述，Chl-a和浮游藻类生物量只能作为反映浮

游藻类初级生产力的指标，并不能完全代表河流的初级

生产力。因此，本文中选取DOC作为初级生产力指

标。如图5所示，研究期间漓江流域DOC 与CO2（aq） 和

TP呈显著的正相关关系（R2=0.40，P<0.01；R2=0.21，

P<0.01），而DOC与 TN不存在相关关系（R2=0.02，
P=0.2） （图5），这表明C和P同时影响着水体浮游植物的

初级生产力。此外，DOC与CO2（aq）/TN呈现显著的正

相关关系（R2=0.11，P<0.05），与 CO2（aq）/TP呈现负相关

趋势（R2=0.01，P=0.3），表明了漓江流域初级生产力主

要受P限制的影响，其次是C限制（DIC施肥）的影响，最

后受到N限制的影响。P限制在喀斯特水体是一个常见

的现象，根据4.1所示的耦联碳酸盐风化碳汇模型公式，

生物碳泵效应过程中形成碳酸钙沉淀和内源有机质，而

碳酸钙可以与P形成共沉淀，从而达到对水体中P的去

除作用[52-53]。春夏季节漓江流域TP浓度较低（图2），除
了降水引起的稀释效应以外，生物碳泵磷去除作用可能

进一步降低了水体中TP浓度，从而导致TP浓度无法满

足BCP效应的消耗。使得漓江水体初级生产力出现磷

限制。如图5可知，漓江流域水体中的TN:TP（原子比）

大部分都大于51[54]，因此漓江流域的初级生产力明显

受到了P的限制。

本研究也再一次证明了无机碳浓度的增加促进了

喀斯特水体初级生产力的增加[13]。在喀斯特水体中普遍

存在碳限制（或者是碳施肥），由于其独特的水化学特性，

高pH制约了CO2（aq）在表层水体中的比例，同时由于CO2

在水中的扩散速度很低，仅为大气中的万分之一[55]，且通

常小于浮游植物固定CO2的速度[56]，导致了光合作用者无

法获取到足够的碳源，即表现为初级生产力的碳限制。

t

tp

p

图4 漓江流域初级生产力与环境因子相关系数

Fig.4 Correlation coefficients between primary productivity and environmental factors in the Lijiang River basin
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4.3 漓江流域C-N-P与浮游藻类结构变化及对河流水

体富营养化缓解的启示

从图6中可以看出，蓝藻/（绿藻+硅藻）比例与CO2

（aq）呈显著正相关关系（R2=0.35，P<0.001），与TN呈现

弱的负相关关系（R2=0.06，P=0.1），与TP不存在相关性

（R2=–0.03，P=0.58）。进一步分析蓝藻/（绿藻+硅藻）比

例与营养盐比值的相关性，蓝藻/（绿藻+硅藻）比例与

CO2（aq）/TN、CO2（aq）/TP也呈现显著的正相关关系

（R2=0.42，P<0.001；R2=0.15，P<0.05），表明漓江流域水

体溶解CO2（aq）的增加促进了蓝藻的生长，这与前人在

模拟试验场[19]、草海[57]和洱海[58]的研究结果相悖。这

可能与以下几个原因有关。首先，传统观点认为，蓝藻

为了能够适应低CO2（aq）环境，进化出了复杂的CCM机

制[16]，因此蓝藻通常被认为在低CO2（aq）环境和高pH
值下是具有优势的竞争对手[15,59]。然而，最近的研究对

这种长期存在的观点提出了挑战[60-61]。蓝藻有2种CO2

吸收系统和3种HCO3
–吸收系统，并以不同的方式结合，

因此不同种属的蓝藻对CO2（aq）反应有相当大的差

异。Visser等[14]和Sandrini等[61]的研究发现具有高通量

碳酸氢盐吸收系统的微囊藻种能够很好地适应高浓度

的DIC，并在高CO2（aq）下成为强大的竞争对手。因此，

蓝藻CCMs的遗传多样性和生理灵活性使得蓝藻能够

快速适应不断上升的CO2（aq）浓度。

水动力的变化是决定河流中浮游藻类结构与湖泊

不同的重要因素，浮游藻类受到流速、流量以及水扰动

等多种因素的影响，使得水动力与藻类生长的关系变得

更加复杂[62-63]，呈现出与湖泊中以蓝藻、绿藻作为优势

浮游藻类不同的以硅藻、甲藻作为河流中优势浮游藻类

的现象[64]。

在自然界，多个外部因素共同作用于当前的水体

生态平衡。每一种藻类在其所处的环境下，其所需要的

营养成分[63-65]、流速[66-67]、气候状况[68]和光照强弱[69]均

会对其产生重要的影响。当水生态系统更接近某种藻

类的最适宜环境时，该种藻类可能大量繁衍并占据优势

地位，而当水生态环境改变时，优势藻类可能发生演

替。由于蓝藻具有出色的资源利用效率，即使是处于能

量和物质匮乏的环境中，也可以采用多种方式进行补

充，从而实现自身的生长，这使得其具有显著的竞争优

势[68,70-71]。我们的研究是一个有益的提醒，即当喀斯特

河流未达到富营养化程度时，应慎重进行人工CO2的添

加，以避免可能出现的蓝藻水华，此时虽然可能达到碳增

汇的效果，但水质可能因此恶化。因此，仍然需要更多的

野外研究实验，以探究喀斯特流动水体下达到碳增汇和

蓝藻型富营养化缓解双赢的营养盐条件和藻类组成条

件。本研究可能对HCO3-Ca型河流中进行碳施肥和蓝藻

型富营养化缓解的工程实施具有重要的科学支撑意义。

CO2(aq)/(μmol/L) TP/(mg/L) TN/(mg/L)

阴影区域表示95%置信区间。

图5 漓江水体C-N-P浓度（CO2、TP、TN）及其比值（CO2/TP、CO2/TN、TN/TP）与DOC的关系

Fig.5 Relationships between the concentrations of carbon, nitrogen, and phosphorus (CO2, TP, TN) in the Lijiang River, as well as their ratios

(CO2/TP, CO2/TN, TN/TP), with DOC
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5 结论

本研究对漓江流域进行了4次（2022年4月至2023
年2月）野外采样工作， 研究了漓江流域各监测点的水

化学、TN、TP、DOC及藻类组成的时空动态变化特征，

利用C-N-P元素绝对浓度与比值，同时结合DOC与浮游

植物群落结构指标，研究了在喀斯特流动水体及碳限制

（碳施肥）背景条件下，C-N-P对浮游藻类生长的限制以

及生物群落结构的调控作用。研究结果表明：

1）由于喀斯特水体独特的高pH和高碱性环境，DIC
施肥效应在提高漓江河流初级生产力方面发挥了重要

作用，水体初级生产力受到P限制其次是C限制的影响；

2）研究期间CO2（aq）、CO2（aq）/TN、CO2（aq）/TP与

蓝藻/（绿藻+硅藻）比例呈现正相关关系，表明在未达到

富营养化的水体中充入经过净化处理的CO2并不一定

能够实现对蓝藻型富营养化的缓解。因此在贫营养化

的水体中充入CO2以寻求碳增汇与蓝藻型富营养化缓

解的双赢需要慎重。

本研究结果对HCO3-Ca型河流中进行碳施肥和

蓝藻型富营养化缓解的工程实施具有重要的科学

支撑。
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Nutrient Limitation of Biological Carbon Pump in Karst Rivers and
Implications for Eutrophication Mitigation:
A Case Study of the Lijiang River Basin

CHAI Qinong1,2, XUE Yunfeng1,2, SUN Hailong1, HE Haibo1, MA Zhen3,
CAO Wenfang3, SHAO Mingyu1,2

(1.State Key Laboratory of Environmental Geochemistry, Institute of Geochemistry, Chinese Academy of Sciences, Guiyang
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Abstract: The biological carbon pump (BCP) is a key mechanism in forming long-term stable carbonate weathering carbon sinks.

Eutrophication represents a distinct phase of the BCP, characterized by poor water quality and dominance of harmful cyanobacteria. In karst

waters, limiting nutrients for the BCP extend beyond nitrogen and phosphorus to include carbon. Preliminary studies have been made in

karst simulation experiments, and lakes/reservoirs on carbon fertilization (carbon limitation) of the BCP and its mitigation of cyanobacterial

eutrophication, yet case studies in karst rivers remain scarce. In this study, water samples were systematically collected in a typical karst

river, the Li River basin, from 2022 to 2023. The results revealed that spatial heterogeneity in hydrochemistry among monitoring sites

contribute to lithology of basin. Seasonal dynamics in hydrochemistry reflected the combined influence of the dilution effect and the BCP

effect. The primary productivity of water in Lijiang River was limited by Phosphorus firstly, then Carbon. Contrary to previous studies, a

positive correlation was found between the ratio of cyanobacteria to (green algae + diatoms) and dissolved CO2, which may contribute to

the cyanobacterial genetic diversity of CO2 Concentrating Mechanism (CCM), physiological flexibility, and hydrodynamic conditions.

Consequently, interventions such as artificial CO2 enrichment to enhance BCP and alleviate eutrophication in karst waters should be

approached with caution, especially in rivers that have not reached eutrophic conditions.

Keywords: karst river; biological carbon pump; nutrient limitation; carbon sequestration; eutrophication alleviation
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