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摘 要 近年来，极端天气引发的尾矿库泄露和溃坝事故频发，导致周边农田极易遭受高重金属含量的尾矿
砂污染．为进一步探讨富含重金属的尾矿砂进入土壤后砷( As) 、锑( Sb) 的释放及迁移行为，评估其潜在的污
染风险，本研究以安徽省某小型锑金矿区周边农田为例，分析了矿区表层和剖面土壤中砷和锑的含量，并利用
污染农田土壤开展了柱淋溶实验．结果表明，研究区污染农田表层土壤中 As 和 Sb 的含量分别为( 141±
11．4) mg·kg－1和( 104±5．2) mg·kg－1，分别超过中国土壤背景值 12 倍和 85 倍，也远高于对照田表层土壤，达
到重度污染水平．尽管具有相似的地球化学性质，但 As和 Sb在土壤垂向迁移方面表现出不同的特性．土壤中
的 Sb主要分布于表层，其含量随剖面深度增加逐渐降低; 而土壤 As 含量除表层较高外 ( 113 mg·kg－1 ) ，在
60 cm深度出现一个极大值( 114 mg·kg－1 ) ．这表明表层污染土壤中的 As 和 Sb 会逐渐向下迁移，并且 As 的迁
移能力高于 Sb．在不同 pH和不同浓度磷溶液淋滤下，As的释放强度均明显大于 Sb，不同 pH溶液淋滤条件下
As的最大释放浓度达到 1151 μg·L－1，Sb的最大释放浓度只有 10 μg·L－1 ．不同浓度磷溶液淋滤条件下 As 和
Sb的最大淋出浓度分别为 1277 μg·L－1和 170 μg·L－1 ．磷肥的大量施加可以促进尾矿砂污染土壤中 As、Sb 的
释放，增大其潜在生态风险．

关键词 矿区，农田土壤，As，Sb，释放迁移．
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Abstract: Ｒecent years，tailings pond dam leakage and break accidents arising from extreme
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weather happened frequently，causing serious pollution to the surrounding farmland by tailings with
high content of heavy metals． This study was to investigate the release and transport behavior of
arsenic and antimony after the tailings entered the soil，and assess its potential pollution risks
furtherly． The contents of arsenic and antimony in the surface and profile soil of a small antimony
gold mining area in Anhui province were analyzed． Column leaching experiments were also carried
out using the contaminated soil． The farmland soil in the study area was seriously polluted by arsenic
and antimony． The contents of arsenic and antimony in the surface soil of the contaminated farmland
were ( 141±11．4) mg·kg－1 and ( 104±5．2) mg·kg－1，respectively，which were 12 and 85 times
higher than their background value in Chinese soil，and also significantly higher than the control soil．
The soil pollution reached the level of heavy pollution． Despite similar geochemical properties，the
vertical migration of As and Sb showed different characteristics． Antimony in soil was mainly
distributed in the surface layer，and its content decreased gradually with the increase of depth． In
addition to high content in surface layer ( 113 mg·kg－1 ) ，arsenic content showed a maximum value
at the depth of 60 cm ( 114 mg·kg－1 ) ． This indicated that arsenic and antimony in surface
contaminated soils would gradually migrate downward，and the migration capacity of arsenic was
higher than that of antimony． Under leaching conditions of different pH and phosphorus
concentrations，the release intensity of arsenic was significantly greater than that of antimony． The
maximum release concentrations of arsenic and antimony were 1151 μg·L－1 and 10 μg·L－1 under
different pH conditions． The maximum release concentrations of arsenic and antimony were
1277 μg·L－1 and 170 μg·L－1，respectively，when leaching with different phosphorus solutions． The
application of phosphate fertilizer could promote the release of arsenic and antimony in the soil
contaminated by tailings，which increased a potential ecological risk．
Keywords: mining area，farmland soil，arsenic，antimony，release and transport．

随着经济的发展，矿山的开采规模逐年增大．矿山开采产生的尾矿废渣、选矿尾砂、矿山废石等长期
暴露于地表环境中，其中的金属矿物在地表径流、降水下渗等的作用下，不断向水体和土壤中释放各种
有毒有害元素，危害生态环境［1-3］．为了防止尾矿砂污染的扩散，矿山开采过程中修建了大量的尾矿库，
我国目前约有 1．2万座尾矿库，其中危、险、病库占比达 12．4%，有的尾矿库库容达千万立方米［4］．近年来
极端天气频发，引发了多起尾矿库泄露和溃坝事故．2015年，甘肃省陇星锑业有限责任公司尾矿库泄漏，
导致 346 km河道锑浓度超标，257亩农田受到污染［5］; 2017年，广西华银铝业有限公司的排泥库塌方渗
漏泥浆流至地下河，后从山脚农田的泉眼冒出污染了河流和农田［6］．各地频发的尾矿库溃坝、泄露事故，
不仅严重威胁生态环境和公众健康，而且还容易造成公众恐慌，影响社会稳定和经济发展．我国政府高
度重视土壤污染问题，为切实加强土壤污染防治，逐步改善土壤环境质量，2016 年 5 月，国务院印发了
《土壤污染防治行动计划》; 2019 年 1 月 1 日起，《中华人民共和国土壤污染防治法》也已开始施行．因
此，厘清尾矿砂进入土壤后重金属的释放迁移行为不仅可以为农用地土壤环境管理提供依据，还对防控
农用地土壤污染风险，保障农产品质量安全具有重要意义．

As和 Sb是有毒( 准) 重金属，可以在蔬菜、粮食等生物体内富集，然后通过食物链直接或间接被人
体摄入，危害人体健康［7-10］．矿山开采是环境中 As、Sb 的一个主要人为来源，尾矿中的含砷锑矿物在自
然风化作用下不断向水体、土壤释放 As 和 Sb，对人体健康构成威胁［9，11-14］．有研究表明，pH、PO3－

4 和含
铁矿物等是影响重金属迁移转化行为的几个重要因素［15-16］．我国土壤 As和 Sb的背景浓度分别为 2．5—
33．5( 均值 11．2) 和 0．38—2．98 mg·kg－1( 均值 1．21) ，但在矿区附近土壤中 As、Sb 的含量很高［7，17］．目前
关于尾矿中重金属释放迁移的研究主要关注尾矿本身，开展室内模拟实验［18-19］，对于尾矿砂进入农田土
壤后 As和 Sb的研究还较缺乏、对富含砷锑的尾矿砂进入土壤后的释放迁移行为了解还不多．研究尾矿
砂污染土壤中 As、Sb的地球化学行为有利于认识 As、Sb 的地表环境过程和垂向迁移机制，可为在将来
采取相应的污染控制措施提供数据支撑．另外，我国是全球锑矿储量和产量最多的国家，1999—
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2008年间，锑开采量占全球开采量( 1．5×105 t) 的 84%［20］．因此，在我国锑矿区开展砷锑的环境行为的研
究具有重要的科学意义和现实意义．

本研究选取发生溃坝事故的小型锑金矿区污染土壤为研究对象，通过野外采样和室内模拟实验相
结合研究了尾矿砂污染土壤中砷锑的释放迁移行为，可以为评价和治理 As、Sb 等有害元素的环境影响
提出有效的措施，为大型尾矿库泄露和溃坝事故处理和处置提供数据和技术支持．

1 材料与方法( Materials and methods)

1．1 研究区概况
花山锑金矿，1986年由安徽省池州市东至县投资建设，1988 年投产．开采矿种为锑矿、金矿，开采方

式为地下开采，矿山位于东至县城北 11 km处，矿石矿物主要为辉锑矿，少量硫锑铅矿、黄铁矿，脉石矿
物为石英、方解石、毒砂等［21］．矿石主要组分为 Sb、As和 Au，矿石有用成分是 Sb 和 Au．花山锑金矿 1 号
尾矿库约 1000 m2，2号尾矿库约 600 m2．东至县属亚热带季风性气候，日照充分，雨量充沛．全年主导风
向为东北风，次主导风向为西南风;冬季以东北风为主，夏季西南风盛行．矿区农田以种植水稻为主，部
分农田种植蔬菜．2010年，1号尾矿库发生溃坝事件，尾矿砂沿河道流入下游农田，造成农田污染，作物
生长受到严重影响．2018年，东至县政府重修了尾矿库围墙，并对两尾矿库进行了治理，但受污染的农田
并未开展修复工作，该受污染农田仍存在较大生态风险．
1．2 样品采集和实验方法

( 1) 野外调查和样品采集
2018年 9月，采集了该尾矿砂污染农田表层土壤( 0—10 cm) 样品 8 个，剖面土壤( 0—60 cm) 样品

6个，对照田表层土壤( 0—10 cm) 样品 2个( 对照田地势较高，高出污染田 1—2 m，且有 1 m宽深沟将对
照田与污染田隔开，对照田水稻长势良好) ，尾矿砂样品 2 个，挖掘剖面 60 cm 后出现地下渗水，采集
60 cm渗水水样 1个，采样点分布如图 1 所示．土壤和尾矿砂样品采集后，经充分风干、混合、缩分后过
2 mm筛保存备用，取部分样品研磨过 100目筛用于连续提取实验和微量元素分析．

图 1 采样点分布示意图
Fig．1 Sketch map of sampling sites

( 2) 土壤 pH、游离氧化铁和粒径分析
按固液比 1∶ 5将 2 g固体样品加入到 10 mL去离子水中，充分混匀后 300 r·min－1振荡 30 min，振荡

结束后立即将 pH计电极插入土水混浊溶液中，测定土壤的 pH值．土壤游离氧化铁采用连二亚硫酸钠-
柠檬酸钠-重碳酸钠混合溶液提取( DCB法) ，邻啡罗啉比色法测定．土壤颗粒粒径测定利用英国马尔文
激光粒度仪 Mastersizer 2000F测定．土壤质地分类根据美国农业部制系统划分土壤颗粒粒度:砂粒( 粒径
0．05—2 mm) 、粉粒( 粒径 0．002—0．05 mm) 和黏粒( 粒径 0—0．002 mm) ［22］．
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( 3) 土壤全磷、有效磷和有机质含量
土壤全磷采用碳酸钠熔融法-钼锑抗比色法测定，土壤有效磷采用碳酸氢钠法-钼锑抗比色法测定，

土壤有机质采用高温外热重铬酸钾氧化法-容量法测定［23］．
( 4) 土壤样品消解
称取过 100目筛的土壤样品 0．1 g置于 25 mLPTFF消化罐中，然后向罐中缓慢加入硝酸 5 mL、氢氟

酸 1 mL、高氯酸 1 mL，并将其放于微波消解仪中，分别在 130、160、190 ℃等 3 个温度下反应 12、12、
20 min．待冷却后进行赶酸．用 2%硝酸定容至 50 mL，过 0．45 μm膜后于 4℃冷藏保存．实验过程同时测定
消解试剂空白和参考标准样( 国家标准物质中心:土壤 GBW—07404) 对实验进行质量控制．土壤样品测
定误差范围分别是: Sb 4．6%、As 3．3%，相对偏差均＜ 5%．

( 5) 淋滤实验
淋滤实验选择受污染农田表层土壤样品( WBC1) ，研究表层污染土壤中砷锑的释放和迁移行为．为

考虑 pH和 P 浓度两种因素对 As 和 Sb 淋出的影响，分别配制 pH = 4、pH = 7 和 pH = 9 和 P 浓度 1、5、
10 mmol·L－1的两组溶液．实验中以 0．01 mol·L－1的 KCl溶液作为背景溶液，用分析纯 HNO3和 NaOH滴加
到背景溶液中配制不同的 pH的溶液;不同 P 浓度溶液是用 K2HPO4在背景溶液中配制．

淋滤装置为自制淋滤柱，首先在淋滤柱砂芯上垫一层脱脂棉，然后在脱脂棉上方加入适量石英砂，
最后将称好的 50 g土壤样品加入淋滤柱中，石英砂和棉花均对空白没有影响．淋滤实验每次加淋滤液
200 mL，每天上午 10点加入淋滤液，晚上 10点打开淋滤柱活塞让淋滤柱内加入的淋滤液滴入烧杯中，
第二天上午 8点将淋出液用 0．45 μm滤膜过滤出 10 mL 样品，保存，待测．剩余样品用于现场测定淋出
液 pH和 EC．取好样品后，再次加淋滤液，如此重复，分别于第 2、3、4、5、6、7、8、15 天取样，每组共取样
8个，用时 15 d．其中第 15天的样品取自第 8天取样后加入淋滤液浸泡 7 d后的滤液．

溶液中的 As和 Sb含量用原子荧光分光光度计( AFS，北京普析) 测定．砷灯和锑灯为高性能空心阴
极灯( 北京有色金属研究总院) ，载气为高纯氩气;测定条件为原子荧光灯电流 60 mA，负高压 270 V，载
流为 5%的盐酸，还原剂为 KBH4溶液的质量分数为 1% ( 介质为质量分数为 0．5%的 NaOH溶液) ; As 和
Sb标准溶液( 1000 mg·mL－1 ) 购于国家标准物质中心; 每测定 5 个样品加入标准溶液进行质量监控; 溶
液 P 浓度用紫外-可见分光光度计测定．实验中所用试剂均为优级纯和分析纯．
1．3 土壤污染评价方法

本研究选取了单因子指数法对农田土壤砷锑的污染程度进行分析，单因子指数计算公式如下:

Pi =
Ci

Si
( 1)

式中，Pi为某待测重金属 i的污染指数; Ci为该重金属实测值，单位为 mg·kg－1 ; Si是该重金属的土壤污染
风险管控标准含量，单位为 mg·kg－1 ．本文 As标准以《土壤环境质量 农用地土壤污染风险管控标准( 试
行) 》( GB 15618—2018) 中 As含量为标准［24］．因为是矿区土壤，所以 Sb以我国土壤 Sb背景含量最高值
为标准［17］．单因子指数分级表如表 1所示．

表 1 单因子指数法污染程度分级
Table 1 Classification of pollution degree by Single Factor Index Method

污染指数范围 Pollution index Pi≤1 1＜Pi≤2 2＜Pi≤3 3＜Pi

污染程度分级 Pollution level 无污染 轻度污染 中度污染 重度污染

2 结果与讨论( Ｒesults and discussion)

2．1 土壤和尾矿砂的基本理化性质
土壤、尾矿砂和水样的基本理化性质如表 2 所示．采集的所有土壤样品的 pH 值范围在 5．53—6．91

之间，平均值为 6．12，偏酸性，其中污染土壤的 pH 略高于对照田土壤，这与尾矿砂 pH 偏碱性( 平均值
7．76) 有关．污染农田土壤 60 cm剖面渗水 pH 6．84，与农田 50—60 cm土壤的 pH 6．91 接近．土壤中不属
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于层状硅酸盐组成的其它形态的铁一般称之为游离氧化铁，常见的游离氧化铁包括赤铁矿、针铁矿、纤
铁矿和氢氧化铁凝胶等［25］．铁氧化物是影响重金属环境行为的一个重要指标［15，26－27］，而游离氧化铁作
为铁氧化物中活动性较强的部分，其对重金属的迁移转化行为影响更大．调查发现，污染表层土壤中游
离氧化铁的含量是对照土壤的 3—4倍，显著高于对照田土壤．这与表层土壤受到尾矿砂污染有关，尾矿
砂中铁含量较高，进入农田土壤后造成表层土壤游离氧化铁含量增大．表层污染土壤游离氧化铁的含量
也显著高于深层土壤，深层土壤游离氧化铁的含量也明显高于对照土壤．结果表明，表层高含量的游离
氧化铁有向深层迁移的趋势，容易造成吸附在氧化铁表面的重金属向深层土壤迁移，进而污染深层土壤
甚至地下水体，这与已有的研究结果一致［28－29］．污染土壤全磷和有效磷的含量约为对照田土壤的 2 倍，
这一结果与污染农田大量施肥有关，但大量施用化肥并没有改善农田作物产量和品质．表层土壤有机质
含量范围在 29．9—36．4 g·kg－1之间，高于全国农田耕层土壤有机质平均含量( 24．7 g·kg－1 ) ［30］．

表 2 土壤、尾矿砂和水样的基本理化性质
Table 2 Basic physical and chemical properties of soil，tailings and water samples

采样点
Sampling sites

编号
Number

pH

游离氧化铁
Free iron
oxide /
( g·kg－1 )

全磷
Total

phosphorus /
( g·kg－1 )

有效磷
Available

phosphorus /
( mg·kg－1 )

有机质
Organic
matter /
( g·kg－1 )

对照表层土 1 DBC1 5．64 1．75 0．77 23．3 33．4

对照表层土 2 DBC2 5．55 1．72 0．70 21．5 30．9

污染表层土 1 WBC1 5．55 7．17 1．34 47．0 36．4

污染表层土 2 WBC2 5．87 7．15 1．37 46．5 30．0

污染表层土 3 WBC3 6．23 7．53 1．33 46．4 36．9

污染表层土 4 WBC4 6．20 7．02 1．41 44．2 32．3

污染表层土 5 WBC5 5．91 6．41 1．29 46．3 34．7

污染表层土 6 WBC6 5．79 6．32 1．32 44．2 31．2

污染表层土 7 WBC7 5．53 6．36 1．33 44．8 30．5

污染表层土 8 WBC8 5．90 6．05 1．18 51．3 35．3

污染剖面土( 0—10 cm) WPM1 6．55 7．17 1．34 47．0 36．4

污染剖面土( 10—20 cm) WPM2 6．13 6．92 1．16 40．9 31．7

污染剖面土( 20—30 cm) WPM3 6．84 1．74 0．67 9．2 23．5

污染剖面土( 30—40 cm) WPM4 6．28 2．50 0．81 14．0 11．1

污染剖面土( 40—50 cm) WPM5 6．1 2．97 0．87 16．7 11．7

污染剖面土( 50—60 cm) WPM6 6．91 2．63 0．99 18．3 11．2
1号尾矿库尾矿砂 WKS1 7．85 — — — 12．3
2号尾矿库尾矿砂 WKS2 7．67 — — — 12．3

污染土壤剖面渗水( 60 cm) SS 6．84 — — — —

2．2 土壤、尾矿砂中砷锑的污染特征
污染农田表层土壤中 As和 Sb的含量分别为( 141±11．4) mg·kg－1和( 104±5．2) mg·kg－1，远高于对

照田表层土壤的 22．4 mg·kg－1和 9．25 mg·kg－1 ．这是因为尾矿库溃坝造成大量尾矿砂流入农田，污染表层
土壤，而尾矿砂中 As和 Sb的含量很高，分别为 3813 mg·kg－1和 1079 mg·kg－1( 图 2) ．农田表层土壤受到
砷锑的严重污染，不再适用于农业生产，亟需采取适当措施开展污染土壤修复工作，改善土壤质量．

污染农田土壤剖面砷锑的垂向分布如图 3所示．剖面土壤中 As和 Sb的分布存在较大差异，Sb在表
层土壤中含量明显高于 20 cm 以下土壤样品的 Sb 含量，自表层到深层呈现逐渐降低的趋势，但是在
20—30 cm位置土壤 Sb含量明显小于 30—40 cm土壤 Sb含量，这是因为 20—30 cm位置土壤中砂粒含
量较高( 表 3) ，颗粒粒径较大，黏土矿物含量较少，对重金属 Sb的吸附量较少．在 40—60 cm深度土壤中
As的含量明显高于 Sb，这是因为在尾矿砂中 As的含量较高，是 Sb的 3倍以上．40 cm以下，Sb 和 As的
含量相差较大，40—60 cm 土壤样品中 Sb 的含量只有 20 mg·kg－1左右，而 As 的含量可以达到
100 mg·kg－1以上，与表层土壤接近．土壤剖面数据表明，在该尾矿砂污染农田土壤中 As的垂向迁移能力
明显大于 Sb，对于这两种元素在尾矿砂污染土壤中活动性的关键影响因素还需开展深入研究．



2484 环 境 化 学 39卷

图 2 表层土壤和尾矿砂中砷锑含量
Fig．2 Antimony and arsenic content in surface

soil and tailings

图 3 污染土壤剖面样品中砷、锑的垂向分布
Fig．3 Vertical distribution of antimony and arsenic

in contaminated soil profile samples

表 3 剖面土壤的粒径分布
Table 3 Grain size distribution of profile soils

深度
Depth

黏粒 Clay /%
( ＜0．002 mm)

粉粒 Silt /%
( 0．002—0．05 mm)

砂粒 Sand /%
( 0．05—2．00 mm)

0—10 cm 16．4 62．2 21．4

10—20 cm 15．2 60．6 24．1

20—30 cm 9．4 52．2 38．4

30—40 cm 15．9 61．7 22．4

40—50 cm 14．5 59．0 26．5

50—60 cm 15．9 59．2 24．9

2．3 土壤中砷锑的污染评价
该矿区采集到的土壤样品 pH值基本保持在 5．5—6．5 之间( 表 2) ，根据我国土壤环境质量标准，在

这个 pH区间内我国农用地土壤 As的风险筛选值为 30 mg·kg－1［24］．目前国际上对于农用地土壤锑没有
统一的限值，相差很大．加拿大农业用地土壤标准限值为 20 mg·kg－1［31］，世界卫生组织( WHO) 规定农田
土壤最大允许浓度为 36 mg·kg－1［32］．我国当前还没有关于 Sb的农用地风险筛选值，因为是矿区土壤，本
研究选择我国土壤 Sb背景值的最高值 2．98 mg kg－1［17］作为 Sb的风险筛选值．根据单因子指数法计算得
出 As和 Sb的污染分级见表 4．可以看出，除了深度 20—30 cm的剖面土壤处于 As 轻度污染水平外，其
他所有样品都受到 As和 Sb的严重污染，处于重度污染水平．

表 4 污染农田剖面土壤砷、锑的污染指数
Table 4 Contamination index of arsenic and antimony in contaminated farmland profiles

深度 Depth /cm 1—10 10—20 20—30 30—40 40—50 50—60

PAs 3．75 4．60 1．79 3．80 3．18 3．81

PSb 35．9 30．7 10．8 24．5 5．0 7．6

2．4 不同 pH溶液对土壤中砷锑释放的影响
实验中模拟水样淋滤液的初始 pH值分别为 4．0、7．0 和 9．0，由于土壤具有较强的缓冲能力，3 种模

拟水样的淋出液 pH值相差不大，在 6．4—7．5之间( 图 4) ．电导率( EC) 是溶液中离子总量的代表，主要
反映的是主要离子的含量．淋出液 EC的变化表现出 3个明显不同的阶段( 图 4) ．第 1 阶段，在淋滤的前
3天，淋出液的 EC迅速下降，最大值出现在淋滤实验的第一次取样，3 个 pH 溶液淋滤情况下 EC 值在
220—260 mS·cm－1之间，在这一过程中，土壤胶体表面吸附的各种离子迅速释放到水溶液中．第 2 个阶
段，如果在每天取样的情况下，淋出液的 EC值略有降低，但大体稳定在 50 mS·cm－1左右，这是因为土壤
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胶体表面吸附各种离子在第 1阶段已经快速淋出，之后淋出的离子是土壤矿物等逐渐溶解释放或强吸
附离子的缓慢解吸附释放．第 3个阶段，水浸没时间延长，即溶液与土壤反应时间增加至 7 d，淋出液 EC
明显增大，达到 120 mS·cm－1以上．土壤中离子的释放是一个动力学释放的过程．

图 4 不同 pH溶液淋滤实验淋出液 pH、电导率随淋滤时间的变化
Fig．4 Changes of leachate pH，EC with leaching time

在环境介质土壤、水、大气中，pH是影响元素地球化学行为的关键因素之一［33-35］，图 5是在不同 pH
溶液淋滤条件下，淋出液中有害元素 As和 Sb 浓度随淋滤时间的变化情况．结果表明，该污染土壤在同
等 pH溶液淋滤条件下，As的释放强度明显大于 Sb，As的最大释放浓度达到 1151 μg·L－1，Sb 的最大释
放浓度只有 10 μg·L－1．而且 As的淋出浓度是逐渐增大的，而 Sb的淋出逐渐减小，淋滤 6 d之后，淋出液
中 Sb的浓度已经低于我国饮用水标准限值 5 μg·L－1［36］．实验结果显示，对于水田来说，As 的垂向迁移
是持续进行的，而且水浸没时间越长，As由表层土壤释放然后经包气带向地下水迁移能力很强，这一结
论和我们采集的剖面土壤 As的垂向分布结果是一致的( 图 3) ，这与尾矿砂中 Sb 作为有用元素进行了
选矿处理，活动性强的 Sb绝大部分已经提取出来，剩余 Sb 多为残渣态，不易释放，而未对 As 进行专门
的提取，所以活动性较强的 As在尾矿砂中部分残留．而相同条件下，Sb由表层土壤释放发生垂向迁移的
能力较弱，这也与我们采集剖面土壤的结果一致( 图 3) ．由此可见，对于该尾矿砂污染的土壤来说，虽然
As和 Sb的地球化学性质相似，且该农田土壤二者污染都很严重( 表 5) ，但 As的活动性远大于 Sb，特别
是在我们研究的稻田土壤中．因此，亟需采取针对性措施开展该矿区 As、Sb 污染土壤的修复工作．另外，
在淋滤的前 8 d，在不同 pH溶液淋滤条件下 As的释放基本呈一定的线性关系，且碱性条件下土壤中 As
的释放更为明显，这也与前人的研究结论一致［37］，因为 As 在溶液中是以阴离子的形式存在的，所以在
碱性条件下更容易解吸释放．前人［38］也对污染土壤中 Sb 的淋滤行为开展了研究，分析了土柱实验不同
深度溶液中 Sb的浓度，发现随着深度的增加，土壤溶液中 Sb的浓度迅速降低，表层释放的 Sb很快会被
深层土壤中铁锰氧化物等矿物吸附固定，很难经过包气带污染深层土壤甚至地下水．

图 5 不同 pH溶液淋滤条件下砷锑释放动力学
Fig．5 Ｒelease kinetics of antimony and arsenic under leaching conditions with different pH
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2．5 不同 P 浓度溶液对土壤中砷锑释放的影响
有研究表明，PO3－

4 对土壤中 As的活动性和生物有效性影响较大［39-40］．Ｒouwane 等［41］研究了农业湿

地土壤中施加 NO3－和 PO3－
4 对土壤中 As、Sb释放的影响，结果发现，NO3－和 PO3－

4 都促进了 As和 Sb的释
放．为了提高农作物产量，在该矿区附近农田的农业生产中磷肥被大量施用，为明确磷肥的施加除了增
加作物产量以外，对污染尾矿砂污染土壤中的 As和 Sb的释放会产生怎样的影响，本研究开展了不同磷
浓度对土壤中砷锑淋出的实验，结果如图 6、7所示．淋入液本身的 pH值为 8．9—9．3，土壤本身的酸碱缓
冲能力影响了淋出液的 pH( 图 6) ，对于低浓度的磷溶液( 1 mmol·L－1 ) 影响较大，淋出液的 pH先增加后
降低．低浓度的 PO3－

4 能够被土壤中缓冲物质基本反应完全，所以后几天淋出液的浓度降低．淋出液的 EC
值受初始淋入液的影响较大，初始磷浓度越高，淋出液的 EC值越高．对于低浓度的磷溶液( 1 mmol·L－1 )
淋滤时，淋出液的 EC值与不同 pH溶液淋滤的情况相近( 图 4和图 6) ．

图 6 不同浓度磷溶液淋滤实验淋出液 pH、EC随淋滤时间的变化
Fig．6 Changes of leachate pH，EC with leaching time

不同磷浓度溶液淋滤条件下 As的释放明显高于 Sb，As的最高淋出浓度为 1277 μg·L－1，Sb 的最高
淋出浓度为 170 μg·L－1( 图 7) ，都出现在实验的第 3天( 第二次取样) ．第 3 天取样高于第一次的原因是
第一次加入磷溶液后，大部分磷被土壤吸附，而第二次的时候孔隙水在土壤中的路径基本已经形成，在
孔隙水路径上的土壤颗粒逐渐与磷发生反应．这一点可以从低浓度磷溶液情况下的淋出液中砷、锑含量
得到验证，同时也可以从淋出液中 P 的浓度变化特征( 图 8) 得出相同结论．在整个淋滤实验过程中 P 呈
现线性吸附的特征，持续 8 d的淋滤实验，P 的吸附没有达到平衡( 图 8) ．整个释放反应可以分为 2 个阶
段，第 1个阶段，即第 3天到第 5天，弱吸附态的 As 和 Sb 快速释放出来;而第 5 天以后的第 2 个阶段，
强吸附态的砷、锑在 PO3－

4 的竞争吸附作用下缓慢释放，释放浓度分别稳定在 400 μg·L－1和 25 μg·L－1持
续释放．与不同 pH溶液淋滤相比 ( 图 5) ，磷溶液明显促进砷锑的释放，这一结果与前人研究结果一
致［39－41］．磷肥的施加很可能造成尾矿砂污染土壤中砷锑的持续释放，经过包气带污染地下水，经过食物
链危害人体健康．

图 7 不同浓度磷溶液淋滤条件下砷、锑释放动力学
Fig．7 Ｒelease kinetics of antimony and arsenic by leaching solutions with different phosphorus concentrations
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图 8 不同浓度磷溶液淋滤条件下磷的穿透曲线及吸附动力学
Fig．8 The penetration curve and adsorption kinetics of phosphorus by leaching solution

with different phosphorus concentration

3 结论( Conclusion)

( 1) 研究区农田表层土壤 As、Sb 均达到重度污染水平，土壤中的 Sb 主要分布于表层，其含量随剖
面深度增加逐渐降低; 而土壤 As 含量除表层较高外 ( 113 mg·kg－1 ) ，在 60 cm 深度出现一个极大值
( 114 mg·kg－1 ) ．表层污染土壤中 As和 Sb发生了垂向迁移，且 As在土壤包气带中的迁移能力高于 Sb．

( 2) 不同 pH溶液淋滤条件下，As的释放强度明显大于 Sb，As的最大释放浓度达到 1151 μg·L－1，Sb
的最大释放浓度只有 10 μg·L－1．As的垂向迁移是持续进行的，而且随水浸没时间增加，As 由表层土壤
释放然后经包气带向地下水迁移能力增强．

( 3) 不同 P 浓度溶液淋滤条件下 As 的释放明显高于 Sb，As 和 Sb 的最高淋出浓度分别为
1277 μg·L－1和 170 μg·L－1，且 As和 Sb的最高淋出浓度均出现在淋滤的开始阶段，表明磷肥的施加可以
增大尾矿砂污染土壤中砷锑的释放强度，进而增大其潜在生态风险．
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