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都柳江流域水体锑的形态及净化特征研究 
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(贵州大学 资源与环境工程学院，贵州 贵阳 550025) 

【摘 要】：选择受锑矿开采活动影响较严重的都柳江流域为研究对象，采集丰水期和枯水期干支流河水及悬浮

颗粒物样品，通过野外水文地质调查和样品分析获取数据，探明不同地质背景条件下流域水体中锑(Sb)的时空分布

及迁移转化，揭示 Sb 的形态与净化机制。研究表明:碳酸盐岩区弱碱和氧化性水环境有助于矿渣中辉锑矿溶解;流

域水体锑含量介于 0.00～86.30μg·L-1(丰水期)和 5.10～487.26μg·L-1(枯水期)，丰水期稀释作用较强，含量较

低;由于辉锑矿(Sb2S3)氧化分解释放 Sb 和 SO4
2-，二者含量显著正相关;干流水体溶解态锑主要以迁移性较强的 SbO3

-

存在，沿流向含量降低，并受污染支流及水库影响;水体悬浮颗粒物对溶解态锑具有一定的吸附净化作用，溶解态

和颗粒态锑比值介于 28～1180;稀释作用是水体锑含量降低的主要净化机制，同时在水利枢纽的调控作用下，出境

断面锑含量可降至 5.34μg·L-1(丰水期)和 9.75μg·L-1(枯水期)。治理流域内受污染支流，并借助稀释作用和梯

级水利枢纽调节功能，能够有效降低水体锑含量及输送通量，预防生态危害。 
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锑(Sb)是一种具有潜在毒性和致癌性的重金属元素[1,2]，自然环境中主要以 Sb2O3以及 Sb2S3(辉锑矿)的形式存在。中国是锑资

源大国之一，锑产量及消费量均居世界前列，伴随锑矿大规模开采及锑在各行业应用，锑及其化合物进入环境介质中且不断发

生迁移转化导致环境污染愈发严重，因此锑污染问题一直是环境地球化学领域研究的热点[3,4]。 

天然水体中锑含量一般小于 1μg·L-1，而在人类活动的影响下，水体中的 Sb含量会急剧增加[5]。在天然水系统中，锑通过

与不同物质发生络合作用改变形态从而影响其在水环境中的迁移转化和毒性。大量研究表明，Sb 的环境地球化学行为主要受化

学形态影响，由氧化还原条件决定，水体中锑主要以 Sb(Ⅲ)、Sb(Ⅴ)两种价态存在，通常 Sb(Ⅲ)毒性显著大于Sb(Ⅴ)，但其溶

解度和迁移率小于 Sb(Ⅴ)[6～8]。Sb在水中的迁移转化受吸附解吸影响较强，溶解态与颗粒态 Sb存在一定联系，吸附在悬浮颗粒

物或沉积物中的 Sb 会导致其迁移速率降低，而颗粒物流动性和沉积又受到迁移距离及周边植被覆盖程度等因素的影响[9]。近年

来，针对流域 Sb 污染的研究主要关注单一地质背景下水体及沉积物中 Sb 的来源、空间变化特征以及迁移转化过程[10～12]。然而

现有研究对不同地质背景下 Sb的净化过程、悬浮颗粒物的净化作用以及溶解态与颗粒态 Sb的相互作用尚不充分。 

贵州省都柳江流域锑矿资源丰富，且上下游为不同地质环境。本研究以该流域为对象，运用水文地球化学软件模拟 Sb在水

体中的主要存在形态，对不同地质背景下水体中 Sb污染状况、时空变化规律以及 Sb的净化过程进行研究，并估算断面 Sb输送

通量，进一步阐明 Sb 在流域内迁移转化，对全面认识 Sb 在水环境中的地球化学行为具有重要意义，可为流域锑污染治理提供

理论基础及科学依据。 
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1 材料与方法 

1.1研究区概况 

都柳江是珠江水系西江干流黔江段支流柳江的上源河段，位于贵州省的东南部(107°30'E～190°25'E,25°30'N～

26°30'N)，流域地层主要为古老的变质岩，是贵州高原向广西丘陵过渡的斜坡地带，地势西北高东南低。其上下游地质背景不

同，上游至三都县境内为典型喀斯特地貌，主要以沉积岩分布为主，碳酸盐岩分布较广，而中下游主要以下江群碎屑岩为主，

硅酸盐岩分布较广。河流发源于贵州省黔南州独山县里纳九十九滩，流向自西向东，流经贵州省境内独山、三都、溶江、从江

四县后汇入珠江。干流全长 330km，流域面积 15727km2。流域内平均海拔在 800～1000m 之间，河谷坡度陡、落差大，地处亚热

带气候，气温高，雨量较为充沛，年平均降水为 1200～1600mm，雨季一般集中在每年的 5～10 月，降雨量约占全年的 70%。流

域内以锑矿为主的矿产资源丰富，分布有半坡锑矿、维寨锑矿、兴华锑矿等多个矿山，长期的开采、冶炼活动使得含锑废水、

废渣排入表生水环境中，造成流域水环境锑含量超标。 

1.2样品采集 

2018 年 5 月(丰水期)以及 2019 年 1 月(枯水期)沿都柳江流域从独山至贵州省出境断面布设干支流采样点 42 个(图 1)，其

中干流碳酸盐岩区 9个、非碳酸盐岩区 15个，各点采集水样和悬浮颗粒物样。现场准确记录采样信息，用流速仪测流法测定断

面流量，使用便携式参数仪 WTW(Multi3410)以及便携式数显溶解氧仪(JPB607A)测定水温(T)、pH值、溶解氧(DO)、电导率(EC)、

氧化还原电位(Eh)等易变参数。每个采样点的 HCO3
-用标定的 0.01mol·L-1HCl 溶液平行滴定两次，控制误差在 5%以内。水样过

0.45μmMillipore滤膜后分别装入 3 个 50mL离心管中，其中一份滴加浓 HNO3至 pH<2 用于阳离子的测定，另一份滴加纯 HCl至

pH<2 用于 Sb 的测定。悬浮颗粒物水样经 0.45μm 玻璃纤维滤膜过滤后，收集滤膜用于测定悬浮颗粒物中的 Sb。以上样品采集

后均放在冷藏箱中并送回实验室于 4℃以下保存。 

 

图 1研究区域及采样点分布图 

1.3样品测试与数据分析 

1.3.1样品测试 

悬浮颗粒物样品经冷冻干燥后粉碎加入高压密闭消解罐，用浓盐酸、浓硝酸、氢氟酸在 190℃下消解完全，电热板加热消解

液蒸发至近干，稀硝酸溶解后转移至容量瓶定容，用氢化物-原子荧光光度计(AFS-8510，北京海光有限公司)测定 Sb含量;同法
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测定水样 Sb 含量，并用离子色谱仪(ICS-1100，美国戴安公司)和原子吸收分光光度计(ICE3500，美国赛默飞世尔科技公司)分

别测定阴阳离子含量。实验过程中采用空白样品、标准样品以及 10%的平行样品进行质量控制，平行样品相对误差小于 10%，实

验仪器相对标准偏差小于 5%，标准土壤样(GSS-4)Sb回收率介于 85%～105%。 

1.3.2数据分析 

运用 MicrosoftExcel2013和 PHREEQC水文地球化学模拟软件分别进行数据整理与形态分析，并用 ArcGIS10.6和 Origin2018

绘制图表，其中 PHREEQC 软件是根据输入初始溶液的组分以及数据库中的相关热力学数据，不断计算，最终实现各控制方程的

平衡，从而获得输入各组分的形态分布情况[13]。此外，结合断面流量和污染物含量计算污染物输送通量，公式为 W=Q*C，式中:W

为污染物通量(mg·s
-1
),Q为断面流量(m

3
·s

-1
),C为污染物含量(μg·L

-1
)，其中断面流量是使用流速仪(StalkerⅡSVR)测定流速

后乘以断面面积测算[14]。 

2 结果与分析 

2.1锑污染河流水化学特征分析 

都柳江流域丰、枯两期水体平均 pH 分别为 8.02 和 8.14，呈弱碱性，其中上游碳酸盐岩段相对较高，更有利于河道废渣中

辉锑矿溶解[15];溶解氧(DO)平均含量分别为 8.78 和 11.18mg·L-1，使水体呈氧化性，氧化还原电位(Eh)平均分别为 135.24 和

166.66mV，也有助于辉锑矿(Sb2S3)氧化分解，如反应方程(1)和(2)。同时在锑污染支流的影响下，由于受稀释程度不同，两期

水体锑平均浓度分别为 26.73和 59.82μg·L-1，均超过中国《生活饮用水卫生标准(GB5749-2006)》及欧盟(EU)《生活饮用水标

准》标准限值(5μg·L
-1
)。 

 

流域上游碳酸盐岩分布广泛，受地质环境影响，在碳酸盐缓冲作用下，硫化物氧化及二氧化碳溶解产生的酸性组分会被中

和，主要反应如下: 

 

因此，相较于非碳酸盐岩区，上游碳酸盐岩区 Ca2+、Mg2+、HCO3
-及 SO4

2-等含量较高，电导率(EC)较大。进一步借助 PHREEQC

水化学软件计算，碳酸盐岩区丰、枯两期水体白云岩[CaMg(CO3)2]处于溶解饱和状态，饱和指数(SI)介于 0.12～1.64 之间。在

辉锑矿溶出及水-岩相互作用下，由于来源有关或相同，Sb与 Ca2+、Mg2+、SO4
2-等离子浓度均呈显著正相关，丰水期相关系数分别

为 0.81(p<0.01)、0.75(p<0.01)和 0.86(p<0.01)，枯水期分别为 0.50(p<0.05)、0.42(p<0.05)和 0.89(p<0.01)。 

Sb 的迁移性、生物可利用性以及毒性强弱主要取决于其存在形态。水体酸碱性和氧化还原条件是影响重金属锑形态的主要

影响因素[16]。在 pH值呈弱碱性同时氧化还原电位(Eh)介于-140～360mV条件下，水体 Sb主要以五价存在[17]。都柳江丰枯两期水

体呈弱碱性，氧化还原电位均高于 69mV，推测 Sb 以五价为主。结合 pH、Eh等水化学基本参数，运用 PHREEQC 水化学软件进一

步模拟计算，表明都柳江干流水体溶解态 Sb形态主要包括 SbO3
-
、Sb(OH)6

-
、SbO2

+
等，其中 SbO3

-
的水溶性和迁移性较强，含量占



 

 4 

99%以上，与湖南省锡矿山、渤海湾锑的研究结果相似[18,19]。 

2.2流域水体中不同相态锑含量变化分析 

2.2.1水体溶解态锑含量变化 

都柳江丰水期和枯水期干流水体溶解态锑含量范围分别介于 0.00～86.30和 5.10～487.26μg·L-1之间，低于广西大厂锑矿

附近三岔河(163.00～5475.00μg·L-1)，但显著高于大冶铁山地区西港河(0.40～32.00μg·L-1)和新西兰河流 Waikato(0.30～

0.90μg·L-1)[20～22]。干流水体 Sb含量从上游到下游呈梯级变化特征，可分为百泉镇城东村至大河镇大河村段(G2～G9，约 42km)、

大河镇大河村段至榕江县古州镇场坝社区段(G9～G19，约 118km)和榕江县古州镇场坝社区段至三江县梅林乡石碑村段(G19～

G24，约 80 公里)(图 2a)。百泉镇至大河镇段水体 Sb 主要来自大夹沟和维寨河两条支流，丰枯两期平均含量分别为 50.92 和

134.89μg·L-1;三都县大河镇至榕江县古州镇段主要来自坝辉河和高旧溪，两期平均含量分别为 20.87和 31.06μg·L-1;而古州

镇场坝社区段至梅林乡段(G19～G24)支流水质较好(丰:0.71μg·L-1、枯:3.65μg·L-1)，对干流水质起到一定的调节改善作用，

两期水体 Sb 含量相差较小，分别为 6.81 和 12.56μg·L-1。从百泉镇至合江镇(G2～G7)、都江镇至定威水族乡(G13～G17)受污

染支流 Sb含量变化影响较大，丰水期 Sb含量比枯水期低。水体自净作用下，在污染支流下游，干流丰枯两期 Sb含量降低且差

异减小。至贵州出境断面(G24)，丰枯两期含量分别为 5.34和9.75μg·L-1，仍高于对照断面(G1)。结果表明，支流汇入影响下，

干流溶解态 Sb 含量呈现一定的波动，当污染支流汇入后(大夹沟、维寨河、坝辉河、高旧溪)干流水体 Sb 含量增加，碳酸盐岩

区尤为明显[10,11]。 

由于都柳江上游属于锑成矿地质背景段，其土壤中的 Sb含量约 26mg·kg-1[23]，高于贵州土壤背景值(2.24mg·kg-1)及中国土

壤背景值(1.06mg·kg
-1
)。受水-土相互作用影响，对照断面水体 Sb 含量高于天然水体(<1μg·L

-1
)
[5,24]

。G2 断面 Sb 含量达到最

高，受稀释及吸附自净作用影响，G2～G3段 Sb含量降低明显。另外在丰枯两期 G6～G7段水体 Sb含量呈现升高趋势，是由于两

断面间冷水沟水库及污染支流下游河道沉积物 Sb含量较高[11]。卢莎莎等[12]运用 XRD技术对沉积物进行分析发现铁氧化物(FeOOH)

为主要矿物，其结合态 Sb可在水库沉积环境中还原释放进入水体，造成二次污染[25～28]，同时河道其它残留含锑矿物也会产生影

响。此外，2010 年历史数据显示从上游至下游出境断面都柳江水体 Sb 含量逐渐降低，尤其在碳酸盐岩区(G2～G9)降低显著(图

2b)。总之，当前及历史数据均显示都柳江干流水体利用稀释及吸附等自然作用对高含量 Sb 净化效果更加显著，尤其是上游碳

酸盐岩区。 

2.2.2水体颗粒态锑含量变化 

都柳江流域丰水期悬浮颗粒物平均含量 38.86mg·L-1(图 3)。对照断面(G1)悬浮颗粒物含量为 6.40mg·L-1，碳酸盐岩区，大

夹沟支流汇入后略有降低(G2)，随后颗粒物含量逐渐升高，至 G6 断面达到最大，经冷水沟水库拦截沉淀后显著降低;非碳酸盐

岩区，坝辉河、高旧溪支流汇入后，G13～G14段、G15～G16段颗粒物含量分别增加 4.89、2.23mg·L-1，表明支流来水对干流颗

粒物含量贡献较小。受梯级电站大坝施工及其他人为活动影响，G9断面、G19～G24段颗粒物含量较高。 
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图 2都柳江干流水体丰、枯两水期 Sb含量及历史变化[12]趋势图 

 

图 3都柳江干流丰水期水体、悬浮颗粒物中 Sb含量变化趋势图 

悬浮颗粒物重金属含量受其来源及其所在水环境的共同影响[29]。受锑成矿特殊地质背景的影响，对照断面(G1)悬浮颗粒物

Sb 含量为 3.18mg·kg-1，是我国西南地区水系沉积物中 Sb 平均含量(1.38mg·kg-1)的 2.30倍[21]。G2 断面悬浮颗粒物 Sb 含量最

高，在碳酸盐岩区 G8断面处降低至对照水平。从 G2～G6段、G19～G24段，随悬浮颗粒物含量的增多，Sb含量降低。在非碳酸

盐岩区，受坝辉河和高旧溪附近矿区的影响，悬浮颗粒物 Sb含量有升高波动。至出境断面(G24)悬浮颗粒物 Sb含量低于对照断

面。与溶解态 Sb分布相同，颗粒态 Sb分布也与矿山有关。 

相关性分析表明流域内水体颗粒态 Sb 与溶解态 Sb 呈显著正相关，相关系数为 0.76(p<0.01)。是由于含铁氧化物悬浮颗粒

物对溶解态 Sb具有一定的吸附作用，从而使得 Sb在水体固液两相间存在分配关系。溶解态和颗粒态 Sb含量比值介于 28和 1180
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之间，表明都柳江水体中 Sb主要以溶解态为主。另外发现在 G2～G6段不同相态 Sb的比值呈降低趋势，在 G7～G19段较高，然

后又逐渐降低，整体变化趋势呈现降低-升高-降低的特征，进一步表明溶解态 Sb在迁移的过程中可能被悬浮颗粒物中含有的铁

氧化物吸附而向颗粒态 Sb转化
[30]
。 

2.3锑在水体中的自然净化 

2.3.1锑的稀释作用 

河流锑含量受水文条件的影响，都柳江干流流量主要受支流补给及水库调节作用控制。从断面 G1～G21 流量不断增加，然

而受从江航电枢纽蓄水调节影响，出境断面 G24 流量相对减小。从断面 G2～G9 流量增加约 9.6 倍，断面 G9～G19 增加约 12.1

倍，断面 G19～G24流量降低约 1倍。污染支流 Z1和 Z2流量之和为 1.65m3·s-1，约为断面 G9流量的 1/11;污染支流 Z7～Z11流

量之和为 80.08m3·s-1，约为断面 G9～G19流量增加量的 1/3;上游段污染支流受稀释作用相对更强，Sb含量降低显著。 

2.3.2锑的吸附沉淀作用 

悬浮颗粒物吸附沉淀是降低水体溶解态 Sb含量的途径之一，受颗粒物吸附净化作用强弱的影响，从断面 G2～G4，无污染支

流汇入，溶解态 Sb 通量降低约 13.9%;断面 G17～G19 也无污染支流汇入，溶解态 Sb 通量降低仅约 0.8%。表明上游段稀释及吸

附作用均较强，Sb污染净化显著，而下游段两种净化作用均较弱，Sb含量降低较小。稀释作用相比吸附沉淀作用更强，因此从

断面 G2～G19虽然 Sb含量降低，但通量整体呈增加趋势。断面 G24比 G19Sb通量显著降低，主要是因为从江杭电枢纽泄水量较

小。在断面 G4～G9 间，去除支流 Z2 和 Z3的通量贡献，仍有 68.24mg·s-1的通量剩余，表明该段干流可能存在河道堆渣及冷水

沟水库沉积物锑释放贡献。因此，在流域梯级大坝建设过程中有必要考虑控制大坝对含 Sb颗粒物的拦截及二次释放，同时统筹

管理好流域内已建和在建梯级电站的蓄排水量，利用好各段支流的稀释能力，控制水体 Sb 含量，降低流域水体 Sb 污染生态风

险。 

3 结论 

(1)都柳江受污染支流及河道沉积物影响，干流水体锑平均含量为 26.73μg·L-1(丰水期)和 59.82μg·L-1(枯水期)，丰水

期降雨多流量较大，含量较低;水体锑来源于辉锑矿(Sb2S3)溶解，河流中 Sb与 SO4
2-含量呈显著正相关。 

(2)碳酸盐岩区水体主要离子含量高于非碳酸盐岩区，且呈弱碱性，更有助于 Sb2S3在氧化环境中溶解;水体 Sb主要以迁移性

较强的 SbO3
-存在，净化过程以稀释为主，同时存在一定的悬浮颗粒物吸附，并且在碳酸盐岩区两种净化作用较强;在吸附作用下

溶解态锑含量沿流向逐渐降低，向颗粒态转化，两种形态锑比值介于 28～1180。 

(3)污染支流的治理及源头控制是降低干流锑含量的关键，同时统筹管理好流域内已建成和在建梯级电站的蓄排水量，并利

用好各段支流的稀释能力，有助于降低干流水体锑含量。 
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