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摘 要：随着以多接收器电感耦合等离子体质谱仪（MC-ICP-MS）为代表的高精度质谱分析技术的革命性突破，稳

定同位素的研究取得了跨越式发展。重金属稳定同位素成为了示踪土壤环境介质中重金属地球化学循环的有效工

具，在识别污染来源、解析关键过程、跟踪环境行为等方面展现出极大的应用潜力。从同位素基本概念出发，系统

介绍了利用重金属稳定同位素示踪土壤环境重金属污染的来源与归趋、土壤-植物体系重金属元素的迁移转化以及金

属纳米颗粒的环境过程等方面的研究进展，并进一步总结了氧化还原、沉淀溶解、吸附解吸、络合反应、生物作用

等影响重金属稳定同位素分馏的相关机制，最后针对当前应用和研究现状，提出了拓展稳定同位素示踪重金属环境

行为的潜在研究方向和研究内容，对土壤重金属污染防治及修复具有重要的指导意义。 
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Abstract: With the revolutionary breakthrough of high-precision mass spectrometry represented by multiple-collector 

inductively coupled plasma mass spectrometry (MC-ICP-MS), the research on stable isotopes has been developed by leaps 

and bounds. Heavy metal stable isotopes have become an effective tool to trace the circulation of heavy metals in soils, 

showing great application potential in identifying pollution sources, analyzing key processes, and tracking environmental 

behaviors. Based on the basic concept of isotopes, this paper systematically introduces the applications in using heavy metal 

stable isotopes to trace the source and fate of heavy metals in the soil environment, the transport and transformation of heavy 
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metals in soil-plant system, and the environmental behaviors of metal nanoparticles. Processes influencing heavy metal stable 

isotope fractionation, such as redox, precipitation, dissolution, adsorption and desorption, complexation reaction, and 

biological action, are further summarized. Finally, the research outlook for the applications of tracing heavy metal 

environmental behavior by heavy metal stable isotopes is proposed, which plays a significantly important role in the 

prevention, control, and remediation of metal contamination in soil.  

Keywords: Heavy metal stable isotope; Environmental processes; Soil-plant system; Metal nanoparticles; Isotope 

fractionation 

 

人类的生产开发活动向土壤、水体和大气中排放了大量重金属，引发环境污染问题。重金属具

有毒性和不可降解性，且随食物链传递和累积，威胁人体健康。据 2014 年《全国土壤污染状况调

查公报》[1]，当前我国土壤重金属污染严重，亟需有效管控和治理修复[2]。要解决上述问题，研究

和掌握重金属在环境介质中的输入、迁移、转化和归趋等环境行为是关键前提。 

由于自然环境的复杂性，重金属环境行为的研究受诸多因素的干扰和局限，稳定同位素技术提

供了一个有效的工具。自 1947 年 Urey
[3]开启稳定同位素地球化学研究的先河以来，以质量较轻的

大量元素（碳 C、氢 H、氧 O、氮 N 等）为代表的传统稳定同位素研究长达几十年[4]，直至 20 世

纪末多接收器等离子体质谱仪（multi-collector inductively coupled plasma mass spectrometry，MC-

ICP-MS）面世应用，质量较大、检测难度高的非传统稳定同位素得到了跨越式发展[5]。尤其是铅

（Pb）、锌（Zn）、铜（Cu）、镉（Cd）、银（Ag）等重金属稳定同位素体系的开发，为重金属地球

化学和环境行为研究开拓了新方向。 

不同环境样品的重金属稳定同位素组成及变化指示着重金属生物地球化学过程（如来源、过程

及归趋）。根据不同输入端独特的同位素组成，重金属稳定同位素技术能追踪环境中重金属污染物

的排放来源[6]；通过不同过程引发的同位素分馏，还可示踪重金属可能发生的生物地球化学过程

（如吸附、转化、吸收等）[7]。相比其他技术，稳定同位素示踪技术在实现污染物溯源的同时还能

量化不同来源贡献，且由于同位素组成不受浓度稀释或富集的影响，对环境过程的示踪摆脱了浓度

依赖性的局限。除利用样品本身同位素组成特性进行示踪外，稳定同位素标记法可增强检测灵敏

度，使样品同位素组成及变化更直观、可控，在示踪工程金属纳米颗粒环境行为方面有广泛应用
[8]。 

本文从同位素基本概念出发，根据重金属稳定同位素示踪土壤中重金属环境行为方面的研究进

展，重点介绍了土壤环境中重金属的来源与归趋、土壤-植物体系的重金属迁移转化以及金属纳米

颗粒环境过程三大应用方向，并讨论总结了重金属稳定同位素分馏的影响机制，最后展望了重金属

稳定同位素在土壤环境领域的应用前景，以期对不同重金属在土壤及相关体系中的输入、迁移、转

化、归趋等环境行为有更加全面、深入的认识，为土壤污染防治工作提供有效的示踪工具和理论依

据。 

1 同位素分馏基本概念 

同位素之间相对原子质量不同会导致物理化学性质（如键强、自由能、热力学势、熵等）存在

差异，因此在物理、化学及生物过程中会以不同比例分配于不同物相，从而发生同位素分馏[7]。利

用 MC-ICP-MS 能够精准测定待测样品相对标准物质的同位素组成 δ 值： 

                                              （1） 

式中，M 为金属元素，x、y 分别为两种同位素的质量数，Rsa 为样品重轻同位素丰度比；Rst 为标



土  壤  学  报 
Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

准物质重轻同位素丰度比。当 δ 值大于 0 时，表示待测样品相对标准物质富集重同位素；小于 0

时，表示富集轻同位素。 

同位素分馏值Δ可描述同位素在不同物相间的分布差异，即同位素分馏程度： 

                       
/ / /x y x y x y

A B A BM M M                           （2） 

根据上式，Δ大于 0，A 相对 B 富集重同位素；反之亦然。 

2 稳定同位素示踪土壤重金属的应用进展 

当前利用重金属稳定同位素示踪土壤中重金属环境行为得到广泛研究（图 1）。其中，土壤重

金属污染的溯源与归趋是研究最早也是最多的领域；而后随着对粮食安全问题的重视[9]以及植物修

复学科的兴起，土壤-植物体系重金属元素迁移转化示踪成为新的热点；近年来随着纳米科技的不

断发展，重金属在纳米尺度的环境行为受到关注，对其环境过程示踪的相关研究也逐步出现。 

 

 

注：a）矿山污染来源示踪，b）冶炼污染来源示踪，c）工业排放归趋示踪，d）农业排放归趋示踪，e）土壤-植物

体系迁移转化示踪，f）工程金属纳米颗粒（MNPs）转化与吸收示踪，g）天然 MNPs 形态转化示踪，h）天然

MNPs 根际吸收示踪。Note: a) Mine pollution source tracing, b) Smelting pollution source tracing, c) Industrial emission 

fate tracing, d) Agricultural emission fate tracing, e) Soil-plant system transport and transformation tracing, f) Engineered 

metal nanoparticles (MNPs) transformation and absorption tracing, g) Natural MNPs morphological transformation tracing, h) 

Natural MNPs rhizosphere absorption tracing. 

图 1  重金属稳定同位素示踪土壤重金属环境行为的应用示意图 

Fig.1 Schematic diagram of heavy metal stable isotope to trace the environmental behavior of heavy metals in soils 

 

2.1 土壤环境重金属污染的来源与归趋示踪 

由于同位素组成的指纹特性，重金属稳定同位素常被当作示踪污染物来源与归趋的理想工具，

目前在锌（Zn）、镉（Cd）、铅（Pb）等重金属体系应用较为成熟。 

2.1.1 土壤重金属污染来源示踪    由于天然岩石矿物和土壤等背景源与人为排放源的重金属同位素

组成特征一般存在显著差异，利用这种差异可识别污染来源并量化不同污染源的污染贡献（图

1a，图 1b）。在 Zn 污染溯源方面，Juillot 等[10]发现法国北部某旧锌加工厂附近的表层污染土壤是混
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入了 Zn 同位素组成较重的锌铁矿矿渣。在巴西塞佩蒂巴湾，Araujo 等[11]发现沿海沉积物的 Zn 同位

素组成很好地符合陆地源内湾岩石、海洋源悬浮颗粒物、人为源电镀废物的三端元混合模型，并且

在工业化期间人为源污染贡献高达近 80%。采矿冶炼活动是 Cd 污染的重要来源，对中国典型铅锌

矿区调查[12]显示，污染土壤的 Cd 同位素组成（δ
114/110

CdSpex < 0）明显较无污染土壤（δ
114/110

CdSpex > 

0）更轻。Yang 等[13]调查某酸性矿山废水污染流域水体和沉积物的 Cd 同位素组成发现，上游污染

来自尾矿库矿物风化溶解，且分馏过程受吸附络合、（共）沉淀和三元络合作用调控。高温冶炼导

致矿渣和粉尘分别富集 Cd 重同位素和轻同位素，Zhong 等[14]通过二元混合模型定量某铅锌冶炼厂

下游沉积物中 Cd 污染有 88%~93%来自矿渣，7%~12%来自粉尘。根据 Cd 同位素组成可判断江汉

平原农田受到了远距离冶炼厂粉尘和焚烧飞灰的污染 [15]。使用 Pb 的不同稳定同位素比值

（206
Pb/

204
Pb、207

Pb/
204

Pb、208
Pb/

204
Pb）可识别环境中多个污染源：Zhu 等[16]结合多元统计分析、地

理统计分析和 Pb 稳定同位素比值综合判断首钢工业区土壤中的 Pb 有炼钢粉尘、煤炭燃烧和自然背

景三种来源，且主要贡献是人为来源。因此，通过分析和量化不同污染源重金属同位素组成特征差

异，能够可靠、有效地示踪重金属污染来源及该来源的污染贡献。 

2.1.2 土壤重金属污染归趋示踪    重金属稳定同位素可示踪工业源排放污染物的归趋（图 1 c）。火法

冶金等矿石加工过程会使冶炼废料与矿石原料之间产生同位素分馏，因此可用于示踪尾矿库废料储

存过程的金属迁移和冶炼生产排放。Sonke 等[17]研究某冶炼厂周边沉积物 Zn 同位素组成的历史变

化发现，精炼过程中气态冶炼废料富集重 Zn 同位素，从而影响周边环境的 Zn 同位素分布。有研究
[18]表明，人为源 Pb（凡口铅锌矿和汽车尾气排放）进入了珠江三角洲农田土壤，并以铁锰氧化物

和有机/硫化物结合态稳定存在。 

重金属稳定同位素可示踪农业源排放（如动物饲料和粪便排泄）污染物归趋（图 1 d）。Imseng

等[19]发现相较于历时较短的人类农业活动，土壤形成的自然长期过程对土壤 Zn 分布的影响程度占

主导地位，且土壤-植物循环和母质风化是最重要的过程，但随着近年来饲料添加剂和肥料用量增

多，农业活动对土壤中 Zn 积累和稳定同位素分布的影响愈发显著。与 Zn 类似，自然长期的非人为

输入对当前土壤 Cd 分布也起主导作用，但随着工农业活动加剧，大气沉降、施肥和作物收获等促

进了 Cd 的输入与输出。Salmanzadeh 等[20]通过对新西兰 Winchmore 试验农田 1959—2015 年的肥料

与土壤样品建立 Cd 同位素质量平衡模型，发现 2000—2015 年间由于生物积累和淋溶作用加强，土

壤 Cd 的去除大幅增加，推测土壤 Cd 的迁移可能主要与动植物吸收和土壤剖面侵蚀损失等途径有

关。同示踪污染物来源一样，示踪重金属污染归趋也是通过分析重金属同位素的组成特征差异实现

的。 

2.2 土壤-植物体系的重金属元素迁移转化示踪 

土壤重金属污染对粮食安全和人体健康危害甚深，因此利用重金属稳定同位素示踪土壤-植物

体系的重金属循环及迁移转化成为研究热点，可分为地下部的释放、吸收和地上部的迁移转运（图

1 e）。 

2.2.1 重金属在地下部的释放与吸收示踪    重金属在土壤-植物体系的地下部过程主要是指从土壤固

相向土壤溶液的释放和植物根系的吸收与储存等。首先是重金属从土壤固相向土壤溶液的释放（图

2a）。Cd 会随矿物磷肥施用进入农业生态系统，其中的地球化学过程引起土壤固液相间的同位素分

馏。Wiggenhauser 等[21]发现植物有效态 Cd 相较表层土壤富集 Cd 重同位素，推测可能是因为土壤

固相中的 Cd 形成了化学键较长的有机质/氢氧化物结合的内层络合物，而土壤溶液水合离子态 Cd

由于化学键更短、键能更强，更易与 Cd 重同位素结合[22]。矿物吸附[23]、风化作用[24]、硫化物沉淀
[25]也会导致 Cd 重同位素向土壤溶液的释放或富集。与 Cd 不同，Zn 轻同位素更倾向从土壤固相释

放。比如黑云母花岗岩经酸淋洗后会出现 Zn 轻同位素流失[26]，但在缺 Zn 条件下，番茄根系分泌

物反而会促进土壤固相释放 Zn 重同位素[27]。Cu 既是植物生长必需微量元素，也是一种重金属污染

物。Bigalke 等[28]发现在水成土中表层有机土壤 δ
65

Cu 较下层矿质土壤更轻，推测可能是同位素组成

较轻的凋落物降解，导致土壤溶液富集 Cu 轻同位素。 
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其次是植物根系对重金属的吸收与储存（图 2b）。植物根系对重金属的吸收由生物过程（如离

子通道、转运蛋白等）和非生物过程（如吸附、共沉淀等）共同作用，且不同植物根系对不同重金

属作用机制存在差异。Cd 主要通过低亲和转运系统进入根系，并导致根部富集轻同位素。如旱伞

草（Cyperus alternifolius）（Δ
114/110

Cd 根部-土壤 = −0.28‰）和蜈蚣草 Pteris vittata（Δ
114/110

Cd 根部-土壤 = 

−0.25‰）根部相较土壤富集 Cd 轻同位素[29]。作为解毒机制，水稻根表膜转运蛋白 OsHMA3 和液

泡中 Cd-S 螯合物会储存 Cd 轻同位素，阻止其向上转运[25]。然而 Zhou 等[30]发现 Cd 超富集植物伴

矿景天（Sedum plumbizincicola）有明显重 Cd 同位素提取与积累倾向，为 Cd 转运蛋白存在提供了

证据。与 Cd 不同，Zn 是植物生长必需元素[31]，具有专门的转运载体蛋白。高亲和转运系统对 Zn

基本无选择性吸收，不会引起分馏或略富集重同位素，而低亲和转运系统则倾向吸收轻同位素。环

境中 Zn
2+浓度决定着根系选择高或低亲和转运系统来吸收 Zn，以及可能产生的同位素分馏[32]。在

缺 Zn 条件下番茄[27]和水稻[33]还会生成根系分泌物和植物铁载体促进对 Zn 重同位素的吸收。Tang

等[34]证明天蓝遏蓝菜（Noccaea caerulescens）根系质外体与营养液间产生了最大 0.96‰的分馏，质

外体途径吸收 Zn 会富集重同位素。此外，有研究[35]发现，湿地植物香蒲（Typha latifolia）通过生

成根表铁膜来优先吸收 Zn轻同位素。植物根部对 Cu 与 Fe 存在竞争性吸收，因此吸收过程产生的

Cu 同位素分馏与植物对 Fe 的吸收策略密切相关。策略 I 植物（双子叶植物和非分枝单子叶植物）

通过铁还原酶将 Fe(III)还原为 Fe(II)再被吸收，策略 II 植物（禾本科单子叶植物）则是通过根系分

泌铁载体络合 Fe(III)来促进吸收[36]。Ryan 等[37]发现在缺铁条件下，策略 I 植物番茄富集 Cu 轻同位

素，策略 II 植物燕麦未见明显同位素分馏，这是因为前者的还原吸收导致了富集轻同位素的 Cu(I)

优先吸收，而后者铁载体络合对 Cu 同位素选择性不大。 

 

 
图 2  土壤-植物体系重金属迁移转化过程示踪 

Fig.2 Tracer of heavy metal transport and transformation process in soil-plant system 

2.2.2 重金属在地上部的迁移转运示踪    重金属在土壤-植物体系地上部过程主要为从根部向上转运

和再分配（图 2c）。Cd 重同位素在小麦体内富集由高到低依次为：籽粒、秸秆、根部，可能是植物

根茎中植物螯合肽、谷胱甘肽和金属硫蛋白等含 S 配体螯合 Cd 轻同位素并阻止其向籽粒迁移、避

免籽粒 Cd 积累的解毒机制[21]。耐 Cd 植物蓖麻与 Cd 超富集植物龙葵的地上部相对根部富集重同位

素，在高 Cd 胁迫下同位素分馏均会减弱，说明分馏大小可反映 Cd 对植物的毒害程度[38]。由于根

部对 Zn 重同位素的结合，Zn 轻同位素迁移能力更强，因此地上部的 Zn 同位素组成更轻。Aucour
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等[39]发现湿地植物虉草 Phalaris arundinacea 茎相较根富集 Zn 轻同位素，相比叶富集程度较小，表

明植物通过低亲和转运系统优先吸收 Zn 轻同位素，进而通过叶片再分配转运至茎部共质体中。大

量 Zn 轻同位素在小麦籽粒灌浆期间还会从秸秆转移至籽粒（δ
66

Zn 籽粒–秸秆= -0.21‰~ -0.31‰）[40]。

不同吸收策略的植物对 Cu 的转运机制及其同位素分馏也有差异。据研究[37]，策略 I 植物番茄对 Cu

转运可能是由氧化还原驱动，植物将吸收的 Cu(I)氧化为 Cu(II)后由木质部装载运输，导致地上部富

集重同位素；而策略 II 植物燕麦对 Cu 转运则是由络合作用驱动，因此未产生明显同位素分馏。此

外在铁缺乏和铁充足条件下，番茄从茎向叶转运 Cu 时富集轻同位素，并以 Cu(I)形式与谷胱甘肽/

半胱氨酸结合，燕麦则无明显分馏[37]。由此可见，植物不同部位对不同重金属迁移转运能力不同，

这是由植物不同部位对重金属的传输机制差异决定的。 

2.3 金属纳米颗粒的环境过程示踪 

金属纳米颗粒（metal nanoparticles，MNPs）是指至少在一个维度上小于 100 nm 的金属颗粒。

根据产生来源，MNPs 可划分为人为制造的工程 MNPs 和自然产生的天然 MNPs。 

2.3.1 工程金属纳米颗粒环境过程示踪     在生产、运输、使用、处置和回收等过程中工程 MNPs 会

不可避免地释放至环境中，带来潜在的环境和健康风险。运用稳定同位素标记技术可在高浓度同元

素背景下，保证工程 MNPs 的纳米特性和检测信号，对其输入、迁移和吸收等环境过程进行识别和

追踪。 

原则上金属元素必须有两种及以上稳定同位素才能够运用该技术，通过同位素富集前体合成相

应的标记 MNPs，尤其是利用自然丰度低的稳定同位素制备 MNPs 具有最佳的灵敏度，即便是微量

掺入也能引起环境样品可检测的同位素变化。采用湿化学法合成制备工程 MNPs 可保证产品尺寸可

控均匀，如以同位素富集可溶性金属盐直接作为前体[41]，或者将金属单质/金属氧化物加酸消化为

可溶盐前体[42]。根据同位素比值变化即可判断同位素标记的工程 MNPs 是否进入环境，从而识别其

输入风险。Lamer 和 Rehkamper
[43]通过比较评估利用 Zn 同位素组成自身差异和 Zn 稳定同位素标记

两种示踪氧化锌纳米颗粒（ZnO NPs）的方法，发现前者中市售 ZnO NPs 的 Zn 同位素组成与自然

样品无明显差别，而后者可在高浓度 Zn 天然样品中有效检测到低水平的 ZnO NPs，更具备示踪环

境输入的应用潜力。 

重金属稳定同位素标记法可示踪工程 MNPs 进入土壤和沉积物等环境介质后的沉积和形态转化

（图 1 f）。MNPs 在一定的离子强度下易于团聚沉降，Buffet 等[44]通过 67
Zn 标记发现 ZnO NPs 在水

体中会快速沉积，但进入沉积物后迁移能力有限。Larner 等[45]通过标记法发现 68
Zn

2+极易吸附于沉

积物从而进入固相。由于生物利用 Zn 主要以 Zn
2+为主，而 ZnO NPs 溶解度较高，两者间存在着密

切的相互转化关系。Laycock 等[46]通过制备、添加 68
ZnO NPs 和可溶性 64

ZnCl2至土壤以示踪蚯蚓对

Zn 的吸收和两者间的转化，发现由于 ZnO NPs 的快速溶解，蚯蚓、土壤和孔隙水的 68
Zn/

64
Zn 比值

无明显差异，因此土壤风险评估应考虑到 ZnO NPs 与 Zn
2+的风险一致性[46]。 

重金属稳定同位素标记法还可示踪工程 MNPs 的生物吸收以评估其生理毒性。体外实验表明，

在共培养 24 h 后，68
ZnO NPs 可穿透进入人角质形成细胞（HaCAT）[47]。在泥虾对 Zn

2+及沉积物颗

粒的摄取中，沉积物对 Zn 的高吸附能力会促进易溶性 ZnO NPs 中 Zn 的转移[45]。淡水螺体内

80%~90%的 Cu 来自 65
CuO NPs，表明溶解度对 65

Cu 吸收的影响可忽略不计，食物暴露相对环境暴

露可能更容易导致生物积累和生理毒性[48]。 

2.3.2 天然金属纳米颗粒环境过程示踪   土壤中天然 MNPs 来源于环境反应、自然形成，是长期以来

各种物理、化学、生物过程相互作用形成的结果。作为重金属的一种天然载体，天然 MNPs 对其迁

移性、生物有效性、毒性等有着重要影响，因此在天然 MNPs 形成、转化和吸收方面也开展了重金

属稳定同位素示踪研究。 

由于土壤介质的客观复杂性，以及稳定同位素示踪天然 MNPs 环境过程的研究正处于起步阶

段，当前文献以成分均一的水体介质体系为主，后续土壤体系的相关研究可作为参考。重金属稳定

同位素可验证天然 MNPs 的形成和生长机制。Guilbaud 等[49]发现在四方硫铁矿（FeSm）纳米颗粒形
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成生长过程中，其与 Fe(II)aq 的同位素交换速率逐渐降低，且交换程度最多达到 75%，从而证明了

四方硫铁矿纳米颗粒（FeSm NPs）具有核-壳结构，且是通过聚集-生长机制生长而非奥斯特瓦尔德

（Ostwald）熟化。 

重金属稳定同位素可示踪天然 MNPs 的转化和吸收（图 1 g，图 1h）。通过双稳定同位素和形

态分析，Yu 等[50]首次在同一体系研究了 107
AgNPs 和 109

Ag
+的相互转化及各组分氧化溶解和还原总

速率的测定。Lu 等[51]发现阳光照射下，富含溶解有机质的自然水体 AgNPs 的氧化溶解和 Ag
+还原

成核同时发生，Ag 同位素比值发生了 0.86‰的显著变化，且可溶性腐殖酸对天然 AgNPs 形成及持

久性存在影响[52]。Yang 等[53]
 通过双稳定同位素示踪（107

AgNO3 和
109

AgNPs），发现水稻根部吸收

Ag 主要是通过对 AgNPs 的直接摄取和 Ag
+的还原再吸收，且茎部转运会发生 AgNPs 的再氧化。 

2.3.3 工程源与天然源金属纳米颗粒的辨别    工程和天然 MNPs 在环境介质中基本混合，且性质类

似，因此区分工程源与天然源对于排放责任追踪、源头输入控制、环境归趋研究和土壤风险及修复

效果评估等方面具有重要意义。 

根据工程和天然 MNPs 同位素分馏差异，重金属稳定同位素可用于辨别 MNPs 的来源。由于工

程和天然 AgNPs 表面涂层的氧化还原活性不同，两者溶解释放引起的同位素分馏效应具有明显区

别[51]：利用聚乙烯吡咯烷酮或柠檬酸盐包覆的工程 AgNPs 会优先溶解释放 109
Ag

+，这是因为

AgNPs 表面光氧化诱导形成的金属氧化物中间产物（例如 Ag2O）富集重同位素；而利用腐殖酸

（HA）包覆的天然 AgNPs 倾向溶解释放 107
Ag

+，这是因为 HA 在自然条件下优先将 109
Ag

+还原为
109

Ag
0，使最终释放的 Ag

+富集 107
Ag。因此，通过工程源和天然源 AgNPs 溶解时的分馏特征差

异，可对环境样品不同来源的 AgNPs 进行区分。此外 Yang 等[54]利用工程二氧化硅纳米颗粒（SiO2 

NPs）制造过程中 Si 与 O 的同位素分馏、不同原料的独特同位素组成以及硅氧双元素同位素信息等

特征，建立了 Si-O 双同位素指纹图谱模型，并以高达 93.3%的识别精度实现了对 SiO2 NPs 工程来

源和天然来源的有效区分。尽管 SiO2 NPs 并非金属纳米颗粒，但为后续金属纳米颗粒来源辨别技

术开发提供了参考。 

3 重金属稳定同位素分馏过程及其机制  

重金属在土壤中的不同环境行为及作用机制对重金属同位素分馏均会产生影响，目前报道的主

要包括：氧化还原、沉淀溶解、吸附解吸、有机络合和生物作用。 

3.1 氧化还原 

变价金属元素（如 Cu、Fe 等）的氧化还原会引起同位素分馏。一般情况下，氧化作用易发生

正分馏，还原作用易发生负分馏。Cu 重同位素倾向富集于高价态的铜矿物中，且氧化还原环境会

显著影响 Cu 同位素分馏。在氧化风化的矿质土壤剖面中，有机层下的矿质表层土壤 δ
65

Cu 明显高

于底层[55]，而还原环境下水成土的同位素分布特征则与之相反[28]。室温还原过程中同样也发现 

Cu
2+富集重同位素，Cu

+富集轻同位素[56]。Fe
2+氧化形成 Fe

3+的过程也会产生显著的铁同位素分

馏，且氧化态富集重同位素[57]。异化铁还原（DIR）一般表现为缺氧环境下铁素体、针铁矿和赤铁

矿等铁的（氢）氧化物的还原溶解，常伴随着 Fe 同位素分馏。研究表明，DIR 早期阶段 Fe (II)aq 的

δ
56

Fe 值要较 Fe(III)底物低 0.5‰~2.0‰，因此，可将水相中 DIR 来源与其他来源的 Fe(II) 进行区分
[58]。 

3.2 沉淀溶解 

金属硫化物沉淀会发生同位素分馏，一般沉淀矿物同位素组成相对残余流体会更轻。在室温缺

氧下 CuSO4 和 Na2S 沉淀生成 CuS，残余溶液相对 CuS 沉淀更易富集 65
Cu

[59]。同样条件下 Zn 的硫

化物沉淀也出现类似分馏特征，即沉淀相对溶液更易富集轻同位素[60]。在对洋底热液地质实测中，

矿物 Zn 同位素组成均较流体轻，进一步佐证金属硫化物沉淀的同位素分馏效应[61]。然而研究发

现，金属单向沉淀的动力学分馏与固液相的平衡分馏可能存在不同分馏方向，动力学分馏固相沉淀
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富集轻同位素，平衡分馏则富集重同位素。例如，在四方硫铁矿沉淀过程中[49]，初期沉淀受动力学

作用控制，矿物 δ
56

Fe 较溶液中 Fe
2+轻，随后有学者[62]利用三同位素法测定沉淀平衡分馏系数，却

发现矿物固相（FeS）相对溶液更易富集 Fe 重同位素。除硫化物沉淀外，碳酸盐岩沉淀[63]、硫酸盐

矿物沉淀[64]、金属氧化物/氢氧化物沉淀[65]、氯化物沉淀[66]、硅酸盐沉淀[67]等过程也会导致重金属

稳定同位素分馏。 

3.3 吸附解吸 

重金属在环境介质中的归趋受吸附解吸过程的强烈控制[68]，多数情况下，吸附引起的分馏程度

小于氧化还原，且大部分分馏系数均小于 1‰
[7]。吸附引起的金属同位素分馏主要受结合环境差异

以及溶液种类控制。根据吸附相种类不同，可分为金属（氢）氧化物、黏土矿物、有机物和生物表

面等，且吸附能力差异会引起不同程度的分馏。金属氧化物表面对 Cu(II)的吸附会形成键能较强的

双齿配位键与四面体内环结构，从而富集重同位素[69]。Zn
2+与 γ-Al2O3 吸附过程同位素分馏取决于

Zn 浓度和 pH，低浓度和低 pH 形成的是平均 Zn-O 键长更短（1.98 Å）的四面体配位内层表面络合

物，相对富集 Zn 重同位素[70]。但高岭土会吸附富集 Cu 轻同位素，这是因为同位素组成较轻的

Cu(H2O)6
2+络合物会被优先吸附[71]｡在 pH 较高时纯化腐殖酸与 Zn 的复合体络合常数更高，键长更

短，因此倾向吸附 Zn 重同位素[72]。硅藻表面羟基、硫基和硅醇基会与溶液中的 Zn
2+

(H2O)6 形成四

次配位，使 Zn-O 键长更短、键能更强，因此会优先吸附 Zn 重同位素[73]。通过土壤矿物、土壤有

机质等对重金属吸附前后同位素分馏的变化，可进一步阐明重金属在土壤的赋存机制及微界面环境

化学行为。 

3.4 有机络合 

有机络合态是 Cu 在土壤、沉积物、湖泊和河流等自然系统中的主要赋存形态。研究发现腐殖

酸络合产物富集 Cu 重同位素，且 pH 对络合过程的分馏无影响[74]。金属与有机官能团络合反应导

致的同位素分馏是由键合热力学差异引起的，包括振动频率和零点能的差异。Fujii 等[75]通过密度

泛函理论和热化学手段解释了 ZnCl2/冠醚体系的分馏是由同位素之间吉布斯自由能差异所决定。生

物体内也存在络合反应。如植物体内木质部汁液中 99.6%以上的 Cu 是以络合态存在[76]，并富集
65

Cu。受热致死的大肠杆菌在 pH 为 4.1~5.1 时细胞表面有机酸官能团也表现出络合富集 65
Cu

[77]。

Fujii 和 Albarède
[78]通过第一性原理计算得到磷酸优先络合 Zn 重同位素，苹果酸倾向络合 Zn 轻同

位素，而柠檬酸络合 Zn 产生的同位素分馏随 pH 由正向负变化。植物铁载体 2'-脱氧麦根酸

（DMA）及其结构类似物与 Zn 的络合会富集 Zn 重同位素，且分馏程度与络合稳定常数正相关
[79]。此外，植物体内的螯合肽、谷胱甘肽和金属硫蛋白等含硫配体一般倾向络合 Cd 轻同位素以减

弱 Cd 的毒害[21]。因此，土壤有机质与重金属络合作用主要取决于不同有机质中特定官能团与重金

属的键合热力学差异。 

3.5 生物作用 

许多重金属还会参与生物体的各类生命活动并引起同位素分馏，但本质上还是与上述的氧化还

原、吸附解吸、络合反应等过程密切相关。综合现有研究，高等植物、浮游藻类和微生物细菌等生

物对重金属的吸收转运均有同位素分馏现象。高等植物吸收转运重金属时，大部分是植物体富集轻

同位素。水稻（Oryza sativa）、番茄（Lactuca sativa）和生菜（Lycopersicon esculentum）对 Zn 的吸

收与分馏实验表明，植物根部相对溶液更易富集重同位素，而在成熟茎叶中 Zn 同位素组成较轻，

说明植物地上部分优先富集轻同位素[80]。浮游藻类大洋海链藻（Thalassiosira oceanica）对 Zn 的

高、低亲和吸收机制引起的分馏程度不同，但均为富集轻同位素[32]。革兰氏阳性菌和革兰氏阴性菌

优先吸收 Cu 轻同位素，这可能与细胞对 Cu 的运输、调节以及体内氧化还原作用有关[77]。天青蛋

白对铜的摄取存在类似特征，63
Cu 会被细胞蛋白优先摄取进入体内[56]。 
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表 1 不同环境过程对重金属同位素分馏的作用 

Table 1 Heavy metal isotope fractionation under different environmental processes 

主要过程 过程实例 分馏结果 参考文献 

Main process Example Result of fractionation Reference 

氧化还原 

Oxidation–reduction 

室温下 Cu2+还原为 Cu+ 氧化态富集重同位素， 

还原态富集轻同位素 

[56] 

Fe2+氧化形成 Fe3+ [57] 

异化铁还原过程 [58] 

沉淀溶解 

Precipitation-

dissolution 

Cu 和 Zn 的硫化物沉淀过程 固相富集轻同位素 [59-61] 

四方硫铁矿初始动力学沉淀过程 [49] 

ZnCl2、Zn(NO3)2合成菱锌矿（ZnCO3） [63] 

BaCl2生成 BaSO4沉淀 [64] 

AgCl 沉淀形成过程 [66] 

四方硫铁矿平衡沉淀过程 固相富集重同位素 [62] 

Fe2+氧化生成铁氧化物沉淀 [65] 

Mg 参与黏土矿物形成 [67] 

吸附解吸 

Adsorption-desorption 

金属氧化物表面吸附 Cu(II) 吸附相富集重同位素 [69] 

低浓度和低 pH 下 γ-Al2O3吸附 Zn2+ [70] 

pH>6 下纯化腐殖酸吸附 Zn2+ [72] 

硅藻表面吸附 Zn [73] 

高岭土吸附 Cu(II) 吸附相富集轻同位素 [71] 

有机络合 

Organic complexation 

腐殖酸络合 Cu 络合产物富集重同位素 [74] 

死亡大肠杆菌表面有机酸络合 Cu [77] 

植物铁载体 2'-脱氧麦根酸（DMA）络合 Zn [79] 

冠醚络合萃取 Zn 有机相富集轻同位素 [75] 

磷酸络合 Zn 优先络合重同位素 [78] 

苹果酸络合 Zn 优先络合轻同位素 

柠檬酸络合 Zn 分馏值随 pH 由正向负变化 

植物体内含 S 配体络合 Cd 络合产物富集轻同位素 [21] 

生物作用 

Biological process 

水稻、番茄、生菜等高等植物吸收 Zn 根部富集重同位素， 

地上部富集轻同位素 

[80] 

浮游藻类大洋海链藻摄取 Zn 生物相富集轻同位素 [32] 

革兰氏阳性菌和革兰氏阴性菌吸收 Cu [77] 

天青蛋白吸收 Cu [56] 

 

4 研究展望  

自 MC-ICP-MS 推广应用以来，重金属稳定同位素取得了诸多研究成果，但未来在土壤环境科

学领域尚有更多的应用潜力值得被发现和挖掘。本文针对当前研究现状，提出了以下展望： 

（1）完善不同成土地质背景、不同土壤类型储库的同位素组成数据。当前重金属稳定同位素

在自然界不同储库的同位素组成已有一定积累，主要关注储库包括陨石、陆壳、洋壳、地幔、海

水、河水、洋底沉积物等。若将研究视野集中于土壤领域，针对土壤环境介质，如成土母岩、地理

气候、土壤类型等差异划分出更细致的储库分类，将有助于推进重金属稳定同位素在土壤学领域的

研究与应用。 

（2）开发多元素重金属稳定同位素示踪手段。当前面临的土壤重金属污染主要是复杂的多金

属复合污染，若是对不同元素单独开展稳定同位素示踪，势必会造成工作量的骤增和研究资源的浪

费。因此，尽快实现多元素重金属稳定同位素示踪，对土壤污染修复具有极大裨益。 

（3）拓宽多维度重金属稳定同位素研究范围。自然界金属元素循环基本会涉及所有圈层和环

境介质，土壤并非封闭独立的体系，需将关注对象扩大至土壤介质与其他环境介质之间、土壤介质

与动植物和微生物之间的多重界面，以多维度多界面交互体系开展重金属稳定同位素研究可摆脱土
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壤单一体系的局限性，有助于更加全面了解重金属的生物地球化学循环。 

（4）利用重金属稳定同位素示踪天然金属纳米颗粒（MNPs）环境行为值得关注。前文介绍了

MNPs 的环境风险与稳定同位素应用，但目前相关研究多为工程 MNPs，关于天然 MNPs 形成过程

与迁移转化的同位素分馏研究尚较少。天然 MNPs 可自然形成并成为重金属的载体，影响其潜在扩

散风险，因此，探究天然 MNPs 环境过程的稳定同位素分馏将有助于理解其环境行为，进而评估潜

在环境风险。 

（5）结合其他先进表征技术深入探究分馏机理。如果不能正确理解环境过程是如何影响重金

属稳定同位素分馏，就无法对同位素数据进行有效的解读和分析。目前相关研究多停留于同位素分

馏的简单表征，利用同步辐射、场流仪联用表征技术等手段可实现从微观层面阐明相关机制。 
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