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采用多接收电感耦合等离子体质谱仪( MC-ICP-MS)对喀斯特高原湖泊红枫湖、阿哈湖水体及其主要支流水

体悬浮物和一些生物样品中的锌同位素进行了测定，测试精度小于0.11‰(2SD)。结果显示，红枫湖水体与其主要

支流水体悬浮物中的δ★66Zn变化范围分别为- 0.29‰～0.26‰和- 0.04‰～0.48‰，阿哈湖水体与其主要支流水体

悬浮物中的δ●66Zn变化范围分别为- 0.18‰～0.27‰和-0.17‰～0.46‰，均表现出支流中的锌同位素组成较重的

特点。两湖生物样品中的δ●66Zn变化范围较大，为-0.35‰～0.57‰，说明湖泊生态系统中各端员的锌同位素组成

存在一定差异。根据同位素组成分析，湖泊主要入湖河流及所携带的陆源物质是阿哈湖泊水体中锌的主要来源，锌

同位素是一种较好的物源示踪工具。红枫湖夏季δ●66Zn与Chla(叶绿素)呈显著的正相关(R=0.97)，主要是藻类对

锌的有机吸附和吸收过程导致锌同位素组成发生变化。此外，湖泊水体悬浮物中的锌同位素组成均在夏季较轻，表

明大气的干湿沉降可能是一个较负的锌同位素源。水体悬浮物中的δ●66Zn变化范围小于生物样品中的δ66Zn变化范

围，说明由于生物作用过程导致的锌同位素分馏大于非生物过程。
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Abstract: The Zn isotopic compositions of SPM (suspended particulate materials) and biological samples from the Hongfeng Lake and

the Aha Lake as well as their main branches were analyzed with multiple collector inductively coupled plasma-mass spectrometry.  The

results show that the variations in Zn isotopic oomposition of SPM in the Aha Lake and in its main branches are  - 0.18%o～0.270/m

and - 0.17%o～0.46%o respectively, while the variations in the Hongfeng Lake and in its main branches are - 0.29%o～0.26%o and

 - 0.04Yoo～0.48%o respectively,  indicating that the heavy zinc isotopes are enriched in the SPM in their branches.  The zinc isotope

oompositions in biological material show a luger variation from  - 0.35%o t0 0.57Too,  suggesting that different materials from the la-

custrine ecosystem have their respective unique isotopic signatures.  It is shown that the zinc isotope composition in the Aha Lake is

mainly controlled by the water inputs from the catchment, and hence the zinc isotope composition can be used as a good tracer of

source materials.  It is also found that 8662n variation versus chlorophyll oontents shows positive correlation (R = 0.97) in the

Hongfeng Lake in summer, which can be probably ascribed to the process of adsorption or absorption of zinc onto algae.  In addition,

the zinc isotope ratio of SPM in the Hongfeng and Aha Lakes in summer is lower than that in winter,  implying that the atmospheric

deposition might have served as another significant source of lighter zinc isotopes.  Moreover,  the variation of 8662n values in biological
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material is wider than that in SPM ,  indicating that inorganic processes controlling zinc isotope fractionation should be of subordinate

importance compared with biological factors.
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    稳定同位素如C、N、0、S和＆等已经成为非常成熟的研

究工具被用于各种地球化学过程的研究，如&同位素用于第

四纪黄土沉积(Liu et以，，1994)、C同位素用于古气候（Muzuka

et以．，2004）、N同位素用于湖泊生物地球化学循环(Teranes

and Bernascnu，2000)等研究。然而由于分析精度的限制，长期

以来地质和环境中的过渡族同位素变化不能被识别，导致其无

法用于示踪过渡族金属和相关的地球化学过程(Walker et“．，

1958；Shields甜以，，1965)。近年来，随着多接收电感耦合等

离子体质谱( MGICP-MS)的出现，过渡族金属同位素，如Cu、

Fe、Zn、Cd、Ti等同位素的分析技术和在地球化学研究方面的

应用取得了飞速的发展（Marechal et以．，2000; Zhu et以，，

2000,2002a,2002b; Johnson et“，，2004;Asael砑以，，2007;

John et“，，2007;Ripperger et以．，2007).

    锌广泛存在于大气、土壤、河流、植物和动物体中，是动植

物主要微量营养元素之一，对动植物生长和藻类生长繁殖起

着重要作用( Hutchinson．1967; Matthys，1975；Alloway，

2004)。它参与多个生物过程，不仅是光合作用酶的辅助因

子，而且是碳酸酐酶的辅助因子，可以促进 002向Ha巧 的

转化（Lippard and Berg，1994；Nimer et以，，1995）。但当锌

的浓度超过一定量时又会成为主要的环境污染物。因此锌同

位素在污染源的示踪和生物与非生物过程的分馏研究都引

起了广泛的关注。

    早在1999年，Luck等对雨水中866 Zn进行了测定，发现

雨水中的8662n明显低于人类活动污染源和碳酸岩中的锌同

位素比值，且8662n与锌浓度存在较好的相关性(Luck et“．，

1999)。Dolgopolova等(2006)对矿区周围的地衣和桦树中

866 Zri的测定发现，这些样品中的8662n值与当地矿区的8662n

值虽无显著差异，但据铅和锌的浓度及铅和锌的同位素组成，

他们认为地衣与杨树中的锌主要来源于受人类活动污染的

气溶胶。Weiss等(2007)对多雨地区泥炭中的锌同位素研究

发现，背景区表层的8662n值显然高于受矿区污染地区的866

Zn值，而受污染区泥炭与植物中的锌同位素值则与当地矿物

和岩石中的锌同位素值比较接近，且发现受污染泥炭中的866

Zn与锌浓度呈显著的负相关，认为当地泥炭中的锌主要受到

本地矿区的污染。生物过程可以引起锌同位素发生分馏，有

关这方面研究已经大量展开。Marechal等(2000)通过对不同

季节海洋悬浮物中866 Zri的研究发现，随着浮游生物量的变

化 8662n会发生明显变化，因此可以将866 Zri用于海洋生物活

动的示踪；Gelabert等(2006)研究发现，溶液中的锌吸附到硅

藻表面时，较重的66 Zn会在硅藻表面富集。Weiss等(2005)

通过实验室培养高等水生植物，发现植物的根部比较富集较

重的662n，但在植物茎部则富集较轻的64 Zri，说明生物体在自

然的新陈代谢过程中优先吸收轻的64 Zn；Borrok等(2008)通

过对溪水悬浮物中的锌同位素研究也发现了类似规律。

    迄今为止，对湖泊生态系统中的锌同位素研究，并且用

866 Zri对湖泊生物地球化学循环中物质的示踪研究仍是空白。

湖泊悬浮物是一个由无机、有机和生物碎屑、浮游动植物、细

菌和别的能够被0.22 Inn或0.45 p_rn滤膜截留下来的颗粒物

组成的混合体，它影响着物质在水体、沉积物和食物链之间的

互相转化，是一个非常关键的物质组分(Odman et al．，1999；

Turner and Millward，2002)。因此本研究分别选取喀斯特高

原中一个贫营养化湖泊（阿哈湖）和富营养化湖泊（红枫湖）为

研究对象，主要通过不同季节湖泊水体悬浮物、人湖河流悬浮

物、水藻及水生生物的锌同位素测定，观察锌同位素在湖泊生

态系统的各端员组分中的差异和研究这些同位素组成差异的

控制因素，为锌同位素在湖泊生物地球化学过程研究中的应

用提供理论基础。

1 研究区背景与样品的采集

1.1 研究区背景

    阿哈湖与红枫湖分别是位于贵阳市近郊约8 km和31.5

 km处的人工型河流拦截水库（图1），均属亚热带湿润季风气

候区，主要特点是雨热同期，冬春温度较低时，降雨量较小，河

流流量较低；夏秋季温度较高时，雨水充沛，河流流量较大。

研究区的基本水化学参数见表 1。阿哈湖流域主要分布有二

叠纪灰岩及煤系地层，其上发育硅铝质和硅铁质黄壤，主要有

5条输入河流，分别是游鱼河、蔡冲河、烂泥沟、沙河及白岩

河，唯一出口为小车河。夏季湖泊水体表层会出现少量硅藻，

但不会引起整个水体富营养化。而红枫湖流域地处扬子地台

褶皱带中部，出露地层以二叠纪、三叠纪灰岩为主；其入湖河

流主要有羊昌河、麻线河、后六河、麦包河、桃化源河和贵州化

肥厂河等，唯一出口是猫跳河；夏秋季节湖泊水体蓝藻和绿藻

大量爆发，引起湖泊富营养化。

1.2 样品的采集

    悬浮物样品主要采集于红枫湖和阿哈湖水体及其主要的

入湖支流（图1）。在红枫湖，沿水流方向，由南向北分别于南

湖的后五( HFHW)和北湖的大坝(HFDB)各选取1个采样点；

阿哈湖则在两江口(AHLJK)和大坝(AHDB)剖面采集。各采

样点用采水器分层采集，采样间距在各个剖面稍有不同，一般

为3～5 m。红枫湖与阿哈湖的主要支流样品，均在离生活区

较远的地方选择一个采样点。采样时间为 2006年 8月和

2007年2月。水藻样品主要采自红枫湖的麻线河，将漂浮在

水体表面的水藻采集后装入保鲜袋中。鱼类采集的是生长在

红枫湖与阿哈湖的野生鱼类。

    采样所用器皿和滤膜均用盐酸和Millpore水处理干净后



待用。样品采集后，现场测定水温、pH值、DO值（溶解氧的

浓度）。悬浮物锌同位素样品采集后立即装入10 L聚乙烯桶

中密封；悬浮物锌含量和锌的相态提取样品装入 1.5 L的聚

乙烯瓶中共3瓶；叶绿素(Chla)样品采集后，装入 1.5 L聚乙

烯瓶中后并加入适量 HgCl2杀菌，所有样品当天运回实验室

后尽快过滤。

2 样品的处理与分析

2.1 样品的预处理

    悬浮物锌同位素样品和悬浮物锌含量样品分别用直径

为10 cm和47 mm，孔径均为0.45 tl_m的醋酸纤维滤膜过滤。

叶绿素样品过滤后冷藏，用丙酮萃取分光光度法进行测定。

水藻样品用Millpore水冲洗干净，鱼样品在冰箱内冷冻至死

后，均在冷冻干燥仪中干燥。将干燥后的水藻样品研磨至

200目待用，鱼样品剔出鱼骨和鱼肉待用。

  悬浮物锌总量样品直接用王水和HF消解，最后转化为

2%的 HN03介质。锌的形态提取，主要参照 Tessler等

(1979)与朱兆洲等(2006)的重金属形态提取方法，并结合本

研究目的进行了适当改进。将悬浮物样品分为3种形态进行

连续提取，包括AEC态（吸附态一可交换态一碳酸盐结合态）、

有机结合态和残渣态。主要提取方法是用超纯HCI( pH=2)

    图 1  阿哈湖与红枫湖采样点示意图

    Fig.1 Sampling locations in Aha and Hongfeng lakes

    表 1 红枫湖与阿哈湖的基本水化学参数

Table l  Hydrochemical characteristics of water bodies in Aha and Hongfeng lakes



在常温下震荡12 h后离心，提取AEC结合态；用 30% H202

(pH=2)常温下震荡 12 h后离心，提取有机结合态；最后用王

水和HF消解残渣态。提取后的颗粒物形态经消解或蒸干处

理后，最后都转化为2%的HN03介质。锌含量在国家地质

实验测试中心的电感耦合等离子体质谱( ICP-MS)上进行，空

白、标准与样品同时进行，误差小于 10%。悬浮物主量（如

Al203、e203和Ca0等）在中国科学院地球化学研究所的电

感耦合等离子体光谱(ICP-OES)上进行。悬浮物锌同位素样

品、水藻和鱼类均用王水和HF在150℃下消解。待消解完全

后，用HCI将 HF和HN03驱赶干净，用0.5 mL 7mol HCl+

0.001% H202将其溶解并离心，离心后的样品静置待用。

    实验所用水经 Miiio装置纯化，电阻率 18.2 Mfl;所用

HCl、HN03和 HF均经过二次蒸馏。实验所用器皿均为

Teflon材料。

2.2 锌同位素样品的分离与质谱测定

    锌有64 Zfi、662n、67 Zri、68 Zn和702n 5个同位素，它们 的平

均丰度分别为48.63%、27.90%、4.10%、18. 75%和0.62%。

锌同位素测定前需要对样品进行分离纯化，去除基体和同质

异位素干扰。分离纯化过程主要采用 Marechal等(1999)对

岩石的分离方法，并根据样品的特殊性对其进行了改进。采

用聚丙烯离子交换柱( Bio-Rad)和AG MP-1(100～200目，

HC1型，Bio- Rad)对样品进行分离，分离的主要步骤是待样品

上柱后，先用7 mL 7moI/L HCI+0.001% H202洗脱基体，

然后用25 mL 7 moI/L HCl+0.001% H202淋洗铜，接着用

20 mL 2 moI/L HCl+ 0.001% H202淋洗铁，最后用 10 mL

0.5 mol/L HN0 淋洗锌。由于锌同位素在离子交换过程中

可产生较大的分馏（Marechal and Albarede，2002），因此取一

定量锌单元素标准溶液，经离子交换分离，回收率均接近

100%。采用SSB方法，用 MGICP-MS( Nu Plasma HR)测定

其与分离前同位素 比值的差异，仪器精度小于 0.11‰

(2SD)。对 5个平行样取平均值得：866 Zn=0.015‰ ±

0. 061‰，说明在样品分离过程没有产生同位素分馏。

    锌同位素组成的测试在国土资源部同位素重点实验室的

MGICP-MS( Nu Plasma HR)进行。测样时，标准与样品的介质

溶液均为0.1 mDl/L HC1(李津等，2008)，等离子载体为Ar，由

DSN100型膜去溶进样系统进入，速度为50～100 tiL/min。数

据采集后分别用 10% HC1和1% HC1溶液清洗3 min，直至

信号低于5×10-5 V工作背景后进行下一样品的测定。标准

与样品中锌的浓度均为200tdtg/L，64 Zri的信号约为4～6 V。

仪器质量分馏采用SSB方法进行矫正（李世珍等，2008），即 1

个样品 1个标准进行。锌同位素标准采用JMC3-0749 L溶

液，数据结果均以相对于标准的千分偏差表示为：

    一r    2×( 66 2r1/64 Zn)样品

拶znJMC2[(66zn∥zn)J懒 十(66zn∥z- -1]×1 000

其 中 ( 66 2n／642ri)#口为 样 品 的 Zn同位 素 测 试 值，

(662n／64Zn)jMC为锌同位素标JMC3-0749的 Zn同位素测试

值。仪器测试结果的长期重现性表明，8662n的外部精度优于

±0.11%o(2SD)(李世珍等，2008)。

3 结果

    从测试结果（图2）可看出，湖泊及河流水体悬浮、水藻及

鱼类等样品的866 Zri变化为- 0.35‰～0.57%0，是测试精度

的9～10倍。但 866 Zri的变化范围小于热带分水岭生态系统

岩石、土壤和植物中锌同位素比值的变化范围- 0.91%0～

0.75To。(Viers et以Z．，2007).

3.1 湖泊及河流悬浮物中的锌同位素比值

    阿哈湖水体悬浮物的 866 Zri变化范围为 - 0.18‰～

0 .27‰（图 2、图 3），夏季悬浮物中 866 Zn的变化范围为

-0.18‰～0.19%0，冬季悬浮物中的866 Zn的变化范围为

0.03060—0.27‰，夏季 8662n的变化范围要大于冬季，但夏季

的锌同位素组成却明显偏轻。红枫湖水体悬浮物的866 Zri变

化范围为- 0.29‰～0.26%0（图2、图3），夏季悬浮物中8662n

变化范围为- 0.29‰～0.20‰，冬季悬浮物中866 Zn的变化

范围为0.10‰～0.26%0，与阿哈湖一致，也显示出夏季8662n

的变化范围要大干冬季，但夏季的锌同位素组成也显著偏轻。

    从图3可以看出，阿哈大坝( AHDB)剖面随着湖水深度

的增加，在夏季和冬季8662n均无明显的变化规律，而阿哈湖

两江口剖面(AHLJK)在夏季表层水体富集较轻的642n。红枫

后五(HFHW)和红枫大坝(HFDB)剖面在冬季，悬浮物的

866 Zri基本不随着水深的变化而变化，但红枫后五(HFHW)剖

面在夏季，水体悬浮物的866 Zri呈现出随着水深的增加逐渐

变小的趋势（图3），这与大洋悬浮物中866 Zri随着深度变化的

趋势一致(Marechal et“，，2000)。

    不同支流中的8662n差异较大，如化肥厂河的866 Zn为

- 0.04‰，而麻线河的866 Zri值为0.48‰；同一河流中的866 Zri

在冬季和夏季也有较大区别，如羊昌河夏季的 866 Zn为

0.40‰，而冬季为0.04‰。但总的看来，阿哈湖主要支流水

体悬浮物中的866 Zn变化范围为- 0.17‰～0.46‰，红枫湖

主要支流水体悬浮物中的866 Zri变化范围为 - 0.04‰

    图2 不同样品中的866 ZTi变化范围

Fig.2  The variation range of8662n in different samples



～0.48‰（图2），两个湖泊均显示出主要支流中的锌同位素

组成比湖泊偏正。

3.2 生物样品中的锌同位素比值

    生物样品的8662n变化范围为- 0.35‰～0.57‰，大于

湖泊及河流悬浮物中的锌同位素比值变化范围（图2）。最大

值为红枫湖 1个鲫鱼鱼肉样品，最小值为 1个鲢鱼鱼骨样品，

而其他鱼肉样品的8662n值较小，为- 0.010～0.07‰。1个

陆生植物的同位素比值为0. 21%0，水藻样品的866 Zri值分别

为0.41‰和0.400。

4 讨论

    湖泊水体的锌同位素组成不仅受到区域地球化学性质

的影响，而且可能受到湖泊地球化学过程、湖泊生物作用等因

素的影响。下面主要从陆源输入、生物作用和大气沉降的几

个方面探讨阿哈湖和红枫湖水体悬浮物中锌同位素组成的

控制因素。

4.1 陆源物质的输入对湖泊铲Zn的影响

    湖泊主要支流携带的陆源物质的输入是影响湖泊水体

重金属通量的主要因素，因此湖泊水体中的8662n可能受到

河流携带的陆源物质中锌同位素组成的影响。从图2可以看

出，阿哈湖与红枫湖水体悬浮物的 866 Zn值范围分别为

- 0.29‰～0.26%0和- 0.18‰～0.27%0，而其主要支流的锌

同位素变化范围分别为 - 0.04%0～0.480和- 0.17‰～

0 .46'/0。（图 2）。虽然湖泊水体悬浮物的 8662n基本上小于其

主要支流悬浮物中的锌同位比值，但是其同位素变化范围均

比较小且较为接近，说明湖泊悬浮物中的锌同位素组成可能

受到河流输入的影响。

    悬浮物中的残渣态 Zn主要代表陆源的物质，因此 8662n

与残渣态Zn的相关性可以反映陆源物质对湖泊悬浮物锌的

影响程度。通过相关分析发现，无论是冬季还是夏季，红枫湖

与阿哈湖水体悬浮物中的锌同位素组成与锌的浓度均无显著

相关性，但阿哈大坝在夏季，水体悬浮物的866 Zi与残渣态Zn

( or6)有一定的相关性(R=0.59)，而阿哈两江口剖面866 Zn与

    图 3 阿哈湖(a、b)与红枫湖(c、d)水体悬浮物中866 ZrijMC的垂直分布图

Fig.3  Vertical distribution of 8'6ZnjWIC in suspended particulate material in Aha (a,b)and Hongfeng (c,d)lakes



残渣态Zn在夏季显示负相关（R- - 0.61），而冬季则显示正

相关（尺=0.75）（图 4）。红枫后五剖面的866 Zri与残渣态 Zn在

夏季显示弱的正相关(R=0.33)，而冬季则无相关性（图4）。

    阿哈大坝剖面主要的输入河流是白岩河与沙河，其锌同位

素组成分别为- 0.17‰和0.29‰，阿哈大坝剖面的8662n为一

0.05‰～0.19‰。比较白岩河与沙河的输入通量可发现，白岩

河与沙河的平均径流量相近（阿哈湖管理处），而悬浮物浓度分

别是4.5 mg/L和79.3 rng/L，说明影响阿哈大坝剖面的主要

输入河流是沙河，沙河相对于阿哈大坝剖面是一个正的锌同位

素源，因此会呈现出866 Zri与残渣态Zn呈正相关关系。阿哈两

江口剖面虽然主要输入河流有游鱼河、蔡冲河与烂泥沟河(图

1)，但游鱼河的流量远大于其他两条河流（阿哈湖管理处），因

此阿哈两江口剖面的输入河流主要是游鱼河。游鱼河夏季的

8662n值（- 0.09‰）远远小于冬季的8662n值(0.46‰)，说明游

鱼河在夏季是一个比较负的锌同位素源，而冬季是一个比较正

的同位素源，因此866 Zri值与残渣态Zn在夏季呈负相关，而冬

季呈正相关。红枫后五剖面夏季 拶Zn值为 - 0.29‰～

0.20‰，其主要输入河流为羊昌河、后六河与麻线河，这些河流

在夏季的866 Zri值分别为0.40‰、0.030和0.30‰，相对于湖

泊是一个正的锌同位素源，因此6662n值与残渣态Zn在夏季呈

正相关，然而这种相关性却非常弱，说明物源的输入可能不是

影响红枫湖悬浮物866 Zri主要因素，而锌同位素组成则可能受

到其他因素的影响，如水粒相互作用、藻类的吸收与吸附、胶体

的絮凝沉淀等因素（Tumer and Ivfillward，2002；Pokrovery et

以．．2005a; Gelabert et以．．2006）。

    冬季阿哈大坝、红枫后五和红枫大坝剖面，866 Zri值均与河

流中的锌同位素值比较一致。866 Zri值与残渣态Zn无明显相

关，可能因为冬季降雨量很小，河流向湖泊输入的悬浮物要远

小于夏季。

4.2 藻类对湖泊悬浮物中666 Zri的影响

    观察66 Zti随着湖水深度的变化可以发现，除了在夏季红枫

后五剖面随着深度的增加，锌同位素组成逐渐变轻外，其他剖

面无论是冬季和夏季，锌同位素组成随着湖水深度的增加均没

有明显的变化规律（图3）。夏季湖泊处于分层时期，湖水的温

度与pH值均随着湖水深度的增加而逐渐降低，但阿哈大坝与

阿哈两江口剖面的866 Zri随着湖水深度的增加均无规律可循，

而红枫后五剖面却随着湖水深度的增加拶Zn逐渐变小。通

过对它们之间的相关性分析发现，阿哈大坝、阿哈两江口与红

枫后五这3个剖面与中，666 Zri与pH值、温度、Ca0等的相关系

数有正有负，这3个湖泊剖面变化的不一致性，说明pH值、温

度与Ca0等因素可能不是影响锌同位素沿着深度变化的主要

因素，Marechal和Sheppard(2002)研究也发现温度变化不会引

起锌同位素产生明显分馏。

    从图5可以发现，在阿哈湖与红枫湖均表现出在冬季生物

量较少时，866 Zri值较正，而夏季生物量较大时，866 Zri值则较

负。进一步观察发现，在红枫后五剖面，随着生物量的增加，锌

图4 阿哈湖(a、b)与红枫湖(c、d)水体悬浮物中866 ZnJMC与残渣态Zn的相关关系图

Fig.4 866ZnjrvjC versus residual Zn in SPM of Aha(a,b)and Hongfeng(c,d)lakes



同位素组成逐渐变重，两者的相关系数达到R= 0.97，而阿哈

湖却没有类似的相关陛，产生这种差异性的主要原因可能是阿

哈湖藻类生物量（硅藻）小于红枫湖的藻类生物量（蓝藻和绿

藻）。这也表明红枫后五8662n随湖水深度的变化可能与藻类

的活动有关，Marechal等(2000)对海水悬浮颗粒物、Bermin等

(2006)对海水及 Borrok等(2008)对溪水中的866 Zri研究均发现

类似的相关性。

    目前并不清楚藻类的活动是如何引起锌同位素组成发生

变化的。在此笔者认为可能的机制有两个：①藻类的有机吸附

过程影响锌同位素组成发生变化。红枫后五剖面中，AEC- Zn

平均占悬浮物总锌的65.4%，是悬浮物中锌的主要赋存形态，

因此悬浮物锌的同位素组成可能主要受到AEC-Zn的影响。

Pokrovsky等(2005a)研究发现，在无机的吸附解吸过程中，锌同

位素分馏不超过0.2‰，但红枫后五剖面8662n的变化却接近

0.5060，这也否定了无机的吸附解析过程是引起锌同位素分馏

主要因素。而藻类表面对锌的有机吸附过程，可以产生同位素

分馏(Gelabert et以，，2006)。因为锌在水溶液中与6个水分子

配合，而在藻类表面时则与羟基、氨基或硅基形成四次配位，

Zn-0键长变短，键能增大(Pokrovsky以以．，2005b)，而较重

的同位素一般易于富集在键能较大的物种中(Criss，1999；

Young and Ruiz，2003)，因此会出现随着生物量的增加，有机吸

附态锌的比例增加，锌同位素组成逐渐变重。这也验证了

Gelabert等(2006)实验室的结论，硅藻在锌的吸附过程中可产

生较大的锌同位素分馏，且硅藻表面富集重的锌同位素。②藻

类的生长吸收过程对锌同位素组成的影响。湖泊悬浮物中锌

同位素组成与溶解态锌的同位素组成密切相关，但由于溶解态

锌的含量极低(仅为 1～5 yg/L)，因此无法测定溶解态锌的同

位素比值。而从Luck等(1999)和Pichat等(2003)的研究结果

可以发现，碳酸岩端员的锌同位素组成较重，而由于长期的风

化作用，碳酸岩中的锌则主要以溶解态形式存在于湖泊中，因

此溶解态中的锌同位素组成可能比悬浮态的锌同位素组成偏

重。虽然Zhu等(2002a)、Weiss等(2005)与Viers等(2007)研究

均发现，生物活动过程中优先摄取较轻的64 Zri，从而使得生物

体中的锌同位素组成变轻，但当湖泊溶解态的锌同位素组成比

悬浮物中的重时，随着湖泊藻类的繁殖，对溶解态锌的需求增

加，那么悬浮态的锌同位素组成将逐渐变重。

    阿哈湖由于生物量很小，因此锌同位素组成与藻类生物量

的响应关系不明显；而在红枫湖中，锌同位素组成与藻类生物

量呈现显著的正相关，说明随着藻类的生物量逐渐增大，悬浮

物中锌同位素组成逐渐变重，主要是因为藻类对锌的有机吸附

与吸收过程造成的。

4.3 大气的干湿沉降对湖泊666 Zri的影响

    通过上面的讨论可知，影响阿哈湖水体悬浮物866 Zri的主

要因素是主要支流的输入，而红枫湖水体悬浮物866 Zri则主要

受到支流输入与藻类繁殖的共同影响。无论是阿哈湖还是红

枫湖，夏季水体悬浮物中的锌同位素组成均比冬季悬浮物的锌

同位素组成轻（图3），当冬季生物量较少时，悬浮物的锌同位

素组成则偏重；当夏季生物量大时，悬浮物的锌同位素组成则

偏轻（图4），这与藻类的繁殖可以导致悬浮物中的锌同位素变

重相矛盾，因此说明生物活动不是影响湖泊水体悬浮物锌同位

素组成在夏季较轻的原因。这也说明湖泊中的锌同位素组成

不仅受到其支流比较正的锌同位素的影响，可能还受到一个比

较负的大气干湿沉降的影响，由于夏季受到降雨作用的影响，

锌的沉降通量在夏季大于冬季，因此夏季的866 Zi均小于冬季。

    遗憾的是本研究没有测定气溶胶中的866 Zn，但通过上面

的讨论可以得出，大气的干湿沉降可能是一个比较负的锌同位

素源，这个推论与前人的研究结果一致。Luck等(1999)发现雨

水中的8662n为- 0.2‰～0.20，为负的锌同位素源；Weiss等

(2007)研究也表明，大气沉降为一个偏负的锌同位素源。大气

中的锌主要来源于能源的燃烧、运输、冶金等过程，而Mattielli

(2005)通过对冶金区的两种植物体中的锌同位素测定发现，随

着冶金过程的进行，轻的锌同位素逐渐富集；此外高温的蒸发

与精馏过程也会使轻的锌同位素逐渐在气相中富集(Budd et

础，，1999；Marcus and Zevenbergen，1999)，导致大气中的锌同

位素值较负。因此可利用锌同位素组成估算大气对湖？白中锌

的输入通量。

图5 阿哈湖(a)与红枫湖(b)水体悬浮物中866 ZfijMC与生物量(Chla)的相关关系图

  Fig.5 8'6ZnnvIC versus biomass (Chla) in SPM of Aha (a) and Hongfeng (b) lakes



4.4 生物样品的锌同位素组成

    从图2可以看出，生物样品中的锌同位素组成为- 0.35‰

～0.57‰，大于所有悬浮物样品中的锌同位素组成范围

（- 0.29‰～0.48‰），说明有机的生物过程产生的锌同位素分

馏大于无机的非生物过程，这与Viers等(2007)对植物和Sten-

berg等(2004)对肌肉血液等样品的研究结果一致。此外鲢鱼

鱼骨与鱼肉中的866 Zri分别为- 0.35%0和- 0.01%0，鱼骨中更

富集较轻的锌同位素，这种在同一生物体不同器官中的锌同位

素差异，不仅说明生物活动过程中会产生同位素分馏，且这种

分馏是逐步的，这与生物体中的铜同位素分馏机理类似(Zhu

et以．，2002a)。然而生物过程为什么会产生较大的分馏，鱼骨

与鱼肉中的锌同位素为何为会产生差异，有待进一步研究。

5 结论

    (1)阿哈湖水体与其主要支流水体悬浮物中的866 Zri变化

范围分别为- 0.18‰～0.27‰和- 0.17‰～0.46‰，红枫湖水

体与其主要支流水体悬浮物中的866 Zri变化范围分别为 一

0.29%0—0.26‰和- 0.04‰～0.48%0，均表现出支流中的锌同

位素组成较重的趋势。而生物样品中的866 Zri变化范围较大，

为- 0.35‰～0.57‰，说明湖泊生态系统中各端员的锌同位素

组成存在明显差异。

    (2)湖泊主要入湖支流所携带的陆源物质，是湖泊水体中锌

的主要来源。虽然红枫湖与阿哈湖水体悬浮物中的锌同位素组

成与锌的浓度均无显著相关性，但水体悬浮物8<62n与残渣态Zn

在阿哈大坝与阿哈两江流剖面均有一定的相关性，在红枫湖则无

显著相关性。因此说明，在贫营养湖泊中（阿哈湖 ），866 Zri值能较

好地示踪源区，而在富营养化湖泊中（红枫湖），866 Zti由于受 到生

物等多种因素的影响而不能较好地示踪源区。

    (3)红枫湖夏季8662n随着湖水深度的变化，与Chla(叶

绿素)呈显著的正相关(R=0.97)，说明锌同位素组成与藻类

生物量有一定的响应关系，主要是藻类对锌的有机吸附或是

吸收过程产生改变了锌同位素组成，因此可以利用锌同位素

示踪湖泊生物活动。

    (4)大气的干湿沉降可能是一个比较负的锌同位素源，

红枫湖和阿哈湖都属于雨热同期型气候区，夏季由于降雨的

影响使锌的沉降通量大于冬季，因此，湖泊水体悬浮物中的锌

同位素组成在冬季较重，而在夏季较轻，所以可利用锌同位素

组成估算大气对湖泊中锌的输入通量。

    (5)生物样品中的866 Zn变化范围较大，为- 0.35‰～

0.57‰，说明由于生物作用过程导致的锌同位素分馏大于非

生物过程。而鱼骨比鱼肉更富集较轻的锌同位素，说明生物

活动过程中会产生同位素分馏，且这种分馏是逐步的。
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