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土壤中典型矿物对锑的吸附-沉积行为研究
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摘要： 矿物开采、煤炭燃烧等人类活动使大量的锑进入土壤，造成严重的锑污染，危害人类健康。厘清环境

中锑的吸附-沉积行为对锑的环境归趋预测及污染防治具有重要意义，但土壤中典型矿物对锑的吸附沉积行

为缺乏系统比较，界面吸附形态也难以表征。为了系统地比较土壤中典型矿物对锑的吸附能力差异，本文

选用土壤中常见的 5 种金属氧化物 (赤铁矿、针铁矿、水铁矿、氧化铝、斜方锰矿) 和 1 种黏土矿物 (高岭石)，
探究 Sb(Ⅲ) 和 Sb(Ⅴ) 在其表面的吸附热、动力学行为，并基于原位拉曼光谱表征分析了锑的吸附形态，推

测其吸附机理。结果表明：铁锰氧化物对锑的吸附容量较大，而氧化铝、高岭石对锑吸附容量较小，6 种典

型矿物对 Sb(Ⅲ) 和 Sb(Ⅴ) 吸附容量 (mg/g) 分别为水铁矿 (101.4、55.9)＞斜方锰矿 (16.52、7.58)＞针铁矿

(13.30、5.67)＞赤铁矿 (5.13、3.70)＞氧化铝 (1.66、1.69)＞高岭石 (0.27、0.51)；受锑存在形态及矿物表面

电位的影响，酸性条件下有利于 Sb(Ⅴ) 的吸附，吸附量较之碱性环境有 24%～78% 增加，而 Sb(Ⅲ) 的吸附

受 pH 值影响较小 (变化范围 0.3%～14%)；土壤中典型矿物对不同浓度的 Sb(Ⅴ) 主要为吸附作用，而

Sb(Ⅲ) 在较高浓度时，可能在矿物表面发生沉积，形成 Sb2O3。本文通过采用拉曼光谱，基于锑的特征谱峰，

可方便地对矿物表面吸附态和沉积态的锑进行原位表征。

关键词： 锑；水铁矿；斜方锰矿；氧化铝；吸附；沉积；拉曼光谱

要点：

(1) 获得典型铁锰氧化物和高岭土在中性条件下对 Sb(Ⅲ) 和 Sb(Ⅴ) 的吸附容量、吸附动力学等参数，并考

察了 pH 等条件对吸附容量的影响。

(2) 采用拉曼光谱对吸附态和沉积态 Sb(Ⅲ) 和 Sb(Ⅴ) 进行了原位表征，获得 Sb(Ⅲ) 高浓度下沉积产生的

Sb2O3 的特征拉曼光谱信号。

(3) 基于吸附实验数据及相关表征分析了 Sb(Ⅲ) 和 Sb(Ⅴ) 的吸附机制，表明锑在本研究的矿物表面主要发

生化学吸附，高浓度 Sb(Ⅲ) 在矿物表面可能发生沉积。

中图分类号： X131.3　　　　文献标识码： A

锑 (Sb)是一种重要的战略金属，应用领域包括

阻燃塑料、缩聚催化剂、铅酸电池、玻璃、橡胶、颜

料、陶瓷、半导体等［1-2］。同时，锑也是一种对动植

物有害的非必需类金属，其毒性、迁移性受到锑存在

形式的影响［ 3］。环境中锑主要存在形式为

Sb(OH)3 和 Sb(OH)−6，其中三价锑 Sb(Ⅲ)的毒性明

显高于五价锑 Sb(Ⅴ)［4］。世界卫生组织规定饮用

水中锑的最大允许浓度为 20μg/L，中国规定饮用水

中的最大允许浓度为 5μg/L，锑及含锑化合物已被欧

盟 (EU)和美国环境保护署 (USEPA)列为新兴污染

物或优先关注的污染物［5］。中国锑资源丰富，锑矿

主要集中在广西、湖南、云南和贵州地区［6-7］。
  
收稿日期： 2024−04−21；修回日期： 2024−07−04；接受日期： 2024−07−11；网络出版日期： 2024−08−07
基金项目： 国家自然科学基金项目 (22106147)；湖北省自然科学基金项目 (2024AFD399)
第一作者： 郭贵宾，硕士研究生，主要从事锑环境化学行为研究。E-mail：3035887493@cug.edu.cn。
通信作者： 欧阳磊，博士，副教授，主要从事分析地球化学研究。E-mail：ouyanglei@cug.edu.cn。
 

2025 年 1 月 岩　矿　测　试 Vol. 44, No. 1 
January 2025 ROCK AND MINERAL ANALYSIS 127−139 

—  127  —  

https://doi.org/10.15898/j.ykcs.202404210093
https://doi.org/10.15898/j.ykcs.202404210093
https://doi.org/10.15898/j.ykcs.202404210093
mailto:3035887493@cug.edu.cn
mailto:ouyanglei@cug.edu.cn


中国也是锑资源开采大国，锑产能约占全球的

78%［8］。锑矿的大量开采和冶炼，产生的尾矿废渣

和矿山废石中锑含量较高。同时，有色金属冶炼、燃

烧化石燃料等活动也会产生大量含锑废物，经雨水

冲刷和地表径流等因素进入土壤［9］。例如某射击

场和燃煤电厂附近的土壤中锑含量高达 67.48mg/kg
和 39.29mg/kg［10-11］，造成了严重的污染。地表土壤

中的锑除直接污染地表、地下水以外，还可能经由植

物根部吸收富集，威胁动物和人类健康［12］。因此，

厘清锑在土壤中的吸附、迁移行为对准确预测锑的

环境风险具有重要意义。

进入土壤的锑可能被吸附、解吸，甚至发生氧化

还原反应，自然状况下锑可以通过与金属氢氧化物

发生吸附或者共沉淀形成稳定的次生锑矿物［13］，

而锑矿物中的锑也可转变为溶解态，扩散至周边环

境乃至地下水中。土壤中吸附锑的活性成分主要为

铁、铝和锰氧化物和黏土矿物等，其中广泛存在于土

壤和沉积物中的铁氧化物［14］，如针铁矿、赤铁矿和

水铁矿等，对锑的固定占比可达 40%～75%［15］。有

研究表明，锑在铁氧化物表面的吸附、沉淀行为与矿

物晶面的暴露情况及其浓度有复杂依赖关系［16］，

可在氧化铁表面形成多种配位构型的内球配合

物［17］，基于零价铁的锑污染土壤修复技术也有报

道［18］。锰氧化物是自然界中常见的天然氧化剂，

可通过氧化和吸附机制在降低锑的毒性和影响锑的

迁移行为方面发挥至关重要的作用［19］，如有研究

报道了天然存在的锰氧化物会降低锑的流动性和生

物利用度［20］。氧化锰不同的暴露晶面对锑的吸附

行为也有差异，如 Sb(Ⅲ)优先吸附于 α-MnO2 的

{310}、γ-MnO2(斜方锰矿)的{131}和 δ-MnO2 的{111}
晶面［21］。铝氧化物和黏土材料虽然对锑的吸附量

较低，但自然界中氧化铝和黏土矿物相对含量可能

较高，对锑的影响也不可忽视［ 22］。研究发现

Sb(Ⅴ)在 γ-Al2O3 可形成外配球络合物［23］，膨润土

对 Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的最大吸附量分别为 370～555μg/g
和 270～500μg/g［24］。上述材料通过改性可提高对

锑的吸附能力，因而可以构建锑污染的修复材

料［25］。尽管目前已有文献关注天然矿物对锑的吸

附、解吸行为［26-27］，但锑在天然矿物界面处形态的

原位表征、其形态与锑浓度的相关性仍未见报道，了

解这些基本信息将有助于深入了解锑的地球化学循

环及环境风险。

因此，为探究进入土壤中不同价态锑的吸附迁

移行为，有必要对土壤中典型矿物吸附锑的性能及

吸附机制进行比较与研究。本文基于土壤的主要成

分及相关文献中已证实的对锑的吸附迁移行为有显

著影响的组分，选择了土壤中代表性的 5种金属氧

化物 (赤铁矿、针铁矿、水铁矿、斜方锰矿、氧化铝)
和一种黏土矿物 (高岭石)，系统地比较了这 6类矿物

对 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的吸附性能，获得吸附速率、吸

附容量、pH值对吸附的影响等热力学、动力学参数，

并结合拉曼光谱对锑在矿物表面的吸附、沉积行为

进行原位表征。通过分析吸附机制，总结了上述土

壤中典型矿物对锑环境迁移行为的影响，研究结果

可为土壤中锑污染风险预警及阻控提供参考。 

1　实验部分 

1.1　材料及表征
为尽可能地反映实际土壤成分的特征，本研究

除水铁矿外，其他材料均直接采用商品化的矿物材

料，包括：斜方锰矿 (γ-MnO2，90%，上海麦克林生化

科技有限公司)；赤铁矿 (α-Fe2O3，99.8%，上海麦克林

生化科技有限公司)；针铁矿 (FeHO2，99%，上海贤鼎

生物科技有限公司)；氧化铝 (α-Al2O3，99.99%，艾览

化工科技有限公司)；高岭石 (A12O3·2SiO2·2H2O，分

析纯，上海麦克林生化科技有限公司)。水铁矿由于

稳定性较差，为保证实际存在形态的一致性，采用实

验室方法合成。合成方法［28］如下：配制 0.2mol/L
硝酸铁 (分析纯，国药集团化学试剂有限公司)溶液，

在不断搅拌情况下滴加浓氨水至溶液 pH=7.0，再搅

拌 30min。离心、超声洗涤 3次，真空干燥 12h。
采用 X射线衍射仪 (XRD，SmartLab SE，日本

Rigaku公司)和比表面积测试仪 (BET，ASAP2460，
美国麦克仪器公司)对材料进行表征。样品处理如

下：将赤铁矿、针铁矿、水铁矿、斜方锰矿、氧化铝、

高岭石于真空烘箱 60℃ 干燥 12h后手动研磨后进

行测试。

采用 Zeta电位测试 (ZEN3690，英国 Malvern公

司)表征材料的表面电位。样品处理如下：将材料超

声分散后，采用盐酸和氢氧化钠将分散液调至不同

pH值，取上清液测试样品的 Zeta电位。

采用电感耦合等离子体发射光谱仪 (ICP-OES，
EXPEC6000，杭州谱育科技发展有限公司)测定溶液

中锑浓度。仪器工作条件：功率 1150W，蠕动泵转

速 50r/min，辅助气流速 0.6L/min，雾化器气体流速

0.5L/min(转子流量计测量)，冲洗时间 30s，积分时间

15s，重复次数 3次。锑元素的特征谱线为：206.8、
231.1、259.8nm。
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采用拉曼光谱仪 (Raman，QEPRO，蔚海光学仪

器 (上海)有限公司)对界面吸附态锑进行原位表征。

测试方法及仪器条件如下：取吸附后的矿物分散液

10μL滴加至玻片，直接进行拉曼光谱测试。激光波

长 780nm，激光功率 100mW，积分时间 10s，积分次

数 10次，光谱分辨率 2cm−1。拉曼测试时每个样品

至少随机选取 10个不同的位置进行光谱采集，计算

平均光谱进行后续分析。 

1.2　Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ) 的吸附热力学实验
将 焦 锑 酸 钾、 酒 石 酸 锑 钾 溶 解 配 制 成

1000mg/L的储备溶液，实验前按照一定比例稀释

到目标浓度。进行吸附实验前，先使用 0.1mol/L
盐酸或 0.1mol/L氢氧化钠将 10mL不同浓度的

Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)初始溶液 pH调节至 7.0，同时加

入硝酸钾控制离子强度为 10mmol/L。向溶液中加

入一定量的矿物材料，并在 25℃ 下振荡吸附 24h。
取上层清液通过 0.22μm水系滤头过滤，酸化，稀

释 10倍后，使用 ICP-OES测定吸附后锑的浓度，

计算吸附量 qe(mg/g)。土壤铁锰氧化物和黏土矿

物的用量分别为：赤铁矿 10mg、针铁矿 10mg、水

铁矿 5mg、氧化铝 20mg、斜方锰矿 10mg、高岭石

50mg。实验中每组样品均平行测定 3次，取平均

值进行分析。 

1.3　Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ) 的吸附动力学实验
取 30mL浓度为 15mg/L的 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)溶

液，pH调节至 7.0，加入硝酸钾保持离子强度为

10mmol/L。加入一定量矿物后于 25℃ 下振荡吸附，

在吸附不同时间后，取上层清液通过 0.22μm水系滤

头过滤，酸化、稀释，ICP-OES检测。土壤铁锰氧化

物和黏土矿物的用量分别为：赤铁矿 60mg、针铁矿

30mg、水铁矿 7.5mg、氧化铝 150mg、斜方锰矿

30mg、高岭石 600mg。实验中每组样品均平行测定

3次，取平均值进行分析。 

1.4　pH 值对 Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ) 吸附的影响实验
分 别将 30mL浓 度 为 15mg/L的 Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)溶液的初始溶液 pH调节为 4.0、7.0、9.0，加
入硝酸钾保持离子强度为 10mmol/L。加入一定量

矿物材料后，于 25℃ 下振荡吸附。吸附 24h后，取

上层清液通过 0.22μm水系滤头过滤，酸化、稀释，

ICP-OES检测。矿物用量同 1.2节。实验中每组样

品均平行测定 3次，计算平均值进行分析。 

2　结果与讨论 

2.1　六种矿物材料表征
为了解矿物的晶型及物相类型，采用 X射线衍

射谱分析矿物，其谱图见图 1。6种矿物的 XRD谱

图与标准卡片对照，除水铁矿无明显晶型以外，另外

5种矿物的 XRD谱图与矿物标准谱图吻合较好，且

无其他杂相；水铁矿为无定型矿物，其 XRD谱图与

文献报道结果［29］一致。矿物的比表面积采用
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a—赤铁矿；b—针铁矿；c—斜方锰矿；d—氧化铝；e—高岭石；f—水铁矿。

图1　六种矿物材料的 X射线衍射谱图
Fig. 1    The XRD patterns of the six minerals.
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Brunauer-Emmett-Teller法 (BET)进行测定，分别测

定了 6种材料的氮气吸脱附曲线，结果如图 2所示。

经计算，6种矿物材料赤铁矿、针铁矿、斜方锰矿、氧

化铝、高岭石和水铁矿的比表面积分别为 6.6、18.9、

32.3、6.1、10.5、335.6m2/g。其中，赤铁矿、针铁矿、

斜方锰矿、氧化铝、高岭石的氮气吸附-解吸等温线

符合Ⅳ类型吸附等温线，说明这 5种材料具有介孔

结构 (孔直径为 2～50nm)；水铁矿的氮气吸附-解吸

等温线符合Ⅰ类型吸附等温线，说明水铁矿具有微

孔结构 (孔直径＜2nm)。
 

2.2　六种矿物材料对锑的吸附动力学研究
中性条件下 6种矿物材料对 Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)的吸

附动力学如图 3所示，吸附数据拟合均更符合准二

级动力学模型 (表 1)，表明化学吸附是主要的速率控

制步骤。Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)在吸附初始阶段即前 2h

内吸附速率较快；随着吸附时间进一步延长，矿物表

面的活性吸附位点逐渐饱和，吸附速率在 2～6h内

逐渐下降；除斜方锰矿吸附 Sb(Ⅲ)外，其他材料均

在 24h左右达到吸附平衡。斜方锰矿吸附 Sb(Ⅲ)在

吸附初期 (约 5min)迅速达到较高的吸附量，该过程
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图2　六种矿物材料的氮气吸附-脱附等温线
Fig. 2    The N2 adsorption-desorption isotherms of the six minerals.
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图3　六种矿物材料吸附 (a) Sb(Ⅲ)和 (b) Sb(Ⅴ)的吸附动力学
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可能与其对 Sb(Ⅲ)的氧化作用有关，反应方程式如

以下 (1)和 (2)所示，氧化反应［30］以及生成 Sb(Ⅴ)
的吸附共同作用导致前期吸附速率较快［31］；在斜

方锰矿氧化 Sb(Ⅲ)的过程中，可能破坏其表面结构，

导致少部分吸附态锑的溶出［25］，因此 20min后

Sb(Ⅲ)的吸附量有一定程度地下降。随吸附时间的

继续延长，Sb(Ⅲ)的吸附逐步达到平衡。

MnO2+Sb(OH)3+H++H2O→Mn2++Sb(OH)−6
（1）

2MnO2+Sb(OH)3+5H+→ 2Mn3++Sb(OH)−6+H2O
（2）

 

2.3　六种矿物对锑的吸附等温线
为了比较 6种矿物材料对锑的吸附能力，分别

测得中性条件下 Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)在 6种矿物表面吸附

的吸附等温线，结果如图 4所示，随着 Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)
初始浓度的增加，矿物对锑的吸附量增加。分别采

用 Langmuir和 Freundlich等温线模型对吸附等温线

进行了拟合，相关拟合参数列于表 2。结果表明，

Freundlich模型拟合结果的 R2 值均大于 Langmuir
模型，表明锑在上述 6种矿物表面主要发生多层吸

附。Freundlich系数 (KF)反映了吸附质在吸附剂表

面的吸附程度，KF 越高，表示吸附越有效，因此对于

矿物吸附锑而言，铁氧化物和锰氧化物对锑的 KF 较

大，表明上述材料与锑的亲和性较强［32］。

6种矿物对不同价态锑的吸附能力不同，整体

而言，同种矿物材料对 Sb(Ⅲ)的吸附容量大于该矿

物对 Sb(Ⅴ)的吸附容量，表明进入土壤的 Sb(Ⅲ)相
较于 Sb(Ⅴ)更容易被土壤矿物吸附固定。对比吸附

容量，单位质量土壤矿物对 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的最大

吸附容量 (mg/g)分别为：水铁矿 (101.4、55.9)＞斜方

锰矿 (16.52、7.58)＞针铁矿 (13.30、5.67)＞赤铁矿

(5.13、 3.70)＞氧化铝 (1.66、 1.69)＞高岭石 (0.27、
0.51)。土壤中的铁氧化物一般具有较大的比表面积、

高孔隙率和表面电荷高等特点，而且对锑有较强的

化学亲和力，因此是控制锑元素迁移和生物利用度

的关键成分［33］。相比于晶型的针铁矿和赤铁矿，

水铁矿的比表面积更大，吸附活性位点更多，因此对

 

表 1    Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的吸附动力学拟合参数

Table 1    Fitting parameters of adsorption kinetics for Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ).

矿物材料

Sb(Ⅲ)准一级动力学 Sb(Ⅲ)准二级动力学 Sb(Ⅴ)准一级动力学 Sb(Ⅴ)准二级动力学

K1

(h−1)
qe

(mg/g)
R2 K2

[g/(mg·h)]
qe

(mg/g)
R2 K1

(h−1)
qe

(mg/g)
R2 K2

[g/(mg·h)]
qe

(mg/g)
R2

赤铁矿 2.58 7.35 0.750 0.88 7.45 0.911 1.15 1.05 0.721 1.52 1.13 0.913
针铁矿 0.53 7.83 0.896 0.12 8.22 0.986 1.75 2.74 0.721 1.05 2.86 0.924
水铁矿 4.74 33.7 0.645 0.40 34.4 0.957 3.33 24.1 0.946 0.33 24.8 0.999

斜方锰矿 82.1 7.03 0.716 41.9 7.22 0.940 0.75 4.90 0.832 0.20 5.30 0.921
氧化铝 6.58 0.71 0.958 15.5 0.73 0.976 4.49 0.59 0.631 16.1 0.61 0.933
高岭石 6.45 0.08 0.927 132.8 0.08 0.973 0.34 0.09 0.894 9.17 0.06 0.939
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图4　六种矿物材料吸附 (a) Sb(Ⅲ)和 (b) Sb(Ⅴ)的吸附等温线
Fig. 4    Adsorption isotherms of (a) Sb(Ⅲ) and (b) Sb(Ⅴ) on the six minerals.
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锑的吸附能力更强［34］。土壤中锰氧化物尽管含量

较低，但由于锰具有丰富的价态和较强的氧化能力，

因此可介导锑等变价金属发生氧化还原反应［21］。

此外，锰氧化物对锑的亲和作用也会参与锑的吸附

固定，因此锰氧化物在控制锑的迁移和形态转化行

为方面发挥着重要的作用。斜方锰矿对 Sb(Ⅲ)的吸

附量大于 Sb(Ⅴ)，说明在介导 Sb(Ⅲ)的氧化过程中，

斜方锰矿自身的晶体结构可能发生改变，从而提供

更多的活性位点，使得 Sb(Ⅲ)的吸附量提高［21］。

氧化铝和黏土矿物高岭石对锑的吸附量较低，原因

是这类矿物对锑的化学亲和性较弱［22］，同时比表

面积也较小。但由于某些土壤中，如岩石矿床风化

沉积土壤、河流沉积土壤，氧化铝和高岭石的含量可

能远高于铁氧化物或锰氧化物，因此对于这类情况，

上述矿物对土壤中锑迁移行为的影响也不容忽视。 

2.4　pH 值对六种矿物材料吸附 Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ) 行为
的影响
为了探究可能的吸附机制，对 pH值对矿物材料

吸附锑性能的影响进行了实验，结果如图 5所示。

6种矿物材料对 Sb(Ⅲ)的吸附在实验的 pH条件下

吸附量变化不大 (0.3%～14%)，而随着 pH值的升高，

6种矿物材料对 Sb(Ⅴ)的吸附量均有所下降 (24%～

78%)，表明偏碱性不利于 Sb(Ⅴ)的吸附。相较

Sb(Ⅲ)而言，Sb(Ⅴ)的吸附量下降程度更大。矿物

材料的 Zeta电位表征结果 (图 5c)显示，赤铁矿、针

铁矿、水铁矿、斜方锰矿、氧化铝、高岭石的等电点

分别为 3.1、4.4、7.2、4.5、7.8和 1.6；根据锑在水溶

液中的形态分布曲线，实验条件下 Sb(Ⅲ)、Sb(Ⅴ)主
要存在形态分别为 Sb(OH)3 和 Sb(OH)6−。由于

Sb(Ⅲ)主要以分子形式存在，因此受静电吸附作用

的影响较小，说明矿物对 Sb(Ⅲ)的吸附主要依靠化

学吸附等机制；对于 Sb(Ⅴ)，尽管静电吸附作用有一

定的贡献，例如酸性条件下，水铁矿、针铁矿、斜方锰

矿、氧化铝带正电荷，有利于带负电的 Sb(Ⅴ)的吸

附，但整体而言，静电吸附的贡献有限，矿物对

Sb(Ⅴ)的吸附主要通过化学吸附等形式完成。类似

的现象也在砷、镉等重金属的吸附中观测到［35-36］。

由于高岭石在研究的 pH范围内均带负电荷，不利

于 Sb(Ⅴ)的吸附，这与观测到的低吸附量一致。 

2.5　Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ) 在矿物表面吸附沉积后拉曼检测
有文献报道，当平衡浓度较低时，土壤矿物对锑

吸附主要通过表面化学吸附，而随着表面浓度的增

加，超过饱和浓度后，锑可能在矿物表面发生沉积现

象［37］。为了验证上述现象，采集了更高平衡浓度

 

表 2    Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的吸附等温线拟合参数

Table 2    Fitting parameters of adsorption isotherms of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ).

材料
Sb(Ⅲ)-Langmuir Sb(Ⅲ)-Freundlich Sb(Ⅴ)-Langmuir Sb(Ⅴ)-Freundlich

KL
(L/mg)

qm
(mg/g) R2 n KF

[(mg/g)(mg/L)−1/n] R2 KL
(L/mg)

qm
(mg/g) R2 n KF

[(mg/g)(mg/L)−1/n] R2

赤铁矿 0.48 5.13 0.961 2.90 1.90 0.996 0.11 3.70 0.925 2.43 0.70 0.997
针铁矿 0.21 13.30 0.834 2.22 3.05 0.997 0.14 5.67 0.987 2.79 1.30 0.994
水铁矿 1.01 101.4 0.980 2.09 45.3 0.979 1.00 55.9 0.789 4.62 31.7 0.987

斜方锰矿 0.15 16.52 0.964 2.19 3.19 0.993 0.76 7.58 0.950 4.62 3.56 0.995
氧化铝 0.08 1.66 0.961 1.84 0.20 0.993 0.10 1.69 0.871 2.75 0.36 0.983
高岭石 0.21 0.27 0.967 2.96 0.08 0.957 0.12 0.51 0.990 2.27 0.09 0.921
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图5　pH值对 (a)Sb(Ⅲ)、(b)Sb(Ⅴ)吸附的影响和 (c)六种矿物的 Zeta电位
Fig. 5    Effect of pH on the adsorption of (a) Sb(Ⅲ), (b) Sb(Ⅴ) on the minerals and (c) the Zeta potential of the six minerals.
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下锑的吸附等温线，结果如图 6所示。结果表明，随

着平衡浓度的进一步增大，矿物对锑的吸附容量会

进一步增大；吸附等温线拟合数据表明，锑在矿物表

面吸附符合 Freundlich多层吸附模型；特别是对于

Sb(Ⅲ)吸附于针铁矿和赤铁矿表面，还观测到吸附

量激增的现象，推测发生了表面沉积现象。

由于 Sb(Ⅲ)沉积后可能以 Sb2O3 形式存在，拉

曼光谱是一种分子指纹光谱，不仅对矿物材料的结

构敏感，同时锑的氧化物也有特征拉曼谱峰，非常适

合于这类表面沉积现象的原位表征，因此本实验采

用拉曼光谱对吸附锑后的矿物进行表征，结果如

图 7和图 8所示。可见除水铁矿外，其他 5种矿物
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图6　高浓度 (a) Sb(Ⅲ)和 (b) Sb(Ⅴ)在 6种矿物上的吸附等温线
Fig. 6    Adsorption isotherms of high concentrations of (a) Sb(Ⅲ) and (b) Sb(Ⅴ) on the six minerals.
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图7　六种矿物材料吸附 Sb(Ⅴ)前后的拉曼光谱谱图
Fig. 7    Raman spectra of the six minerals before and after Sb(Ⅴ) adsorption.
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具有明显的特征峰。结合已有相关文献报道，对获

得的特征拉曼峰的归属进行了归纳，相应的峰位及

归属列于表 3。对于高浓度的 Sb(Ⅴ)吸附后的矿物

材料，并没有获得 Sb(Ⅴ)氧化物 Sb2O5 的特征峰，表

明并没有明显的沉积现象出现，主要以吸附作用为

主；而对于 Sb(Ⅲ)，如图 8所示，出现了明显的 Sb2O3

特征峰。位于 190cm−1 和 452cm−1 的拉曼峰可归属

于 Sb—O—Sb间的弯曲振动，而 256、357、374和

715cm−1 的拉曼峰则可归属于 Sb—O—Sb间的伸缩

振动［38］。上述特征峰与矿物立方晶型 α-Sb2O3 的

特征谱峰一致，表明表面沉积主要形成 α 型 Sb2O3。

上述结果证实，高浓度条件下，Sb(Ⅲ)可能在矿物材

料发生沉积现象，生成 α 型 Sb2O3，与化学吸附态

Sb(Ⅲ)相比，这类 Sb可能具有更高的环境迁移性，

因此具有更高的环境风险，值得关注。

从上述结果可见，拉曼光谱可以较为简便地对

Sb(Ⅲ)的沉积行为进行原位表征。但拉曼光谱的检

测灵敏度较低，因此对于浓度较低的吸附态的

Sb(Ⅴ)和 Sb(Ⅲ)，难以直接检测，结合表面增强拉曼

光谱等技术，有望提高检测的灵敏度。
 

 

200 400 600 800

拉曼位移(cm−1)

强
度
(a
.u
.)

Sb2O3

赤铁矿

赤铁矿+Sb(Ⅲ)

200 400 600 800

拉曼位移(cm−1)

强
度
(a
.u
.)

Sb2O3

针铁矿

针铁矿+Sb(Ⅲ)
(b)

200 400 600 800

拉曼位移(cm−1)

强
度
(a
.u
.)

Sb2O3

氧化锰

斜方锰矿+Sb(Ⅲ)
(c)

200 400 600 800

拉曼位移(cm−1)

强
度
(a
.u
.)

Sb2O3

水铁矿

水铁矿+Sb(Ⅲ)

(f)

200 400 600 800

拉曼位移(cm−1)

强
度
(a
.u
.)

Sb2O3

高岭石

高岭石+Sb(Ⅲ)(e)

200 400 600 800

拉曼位移(cm−1)

强
度
(a
.u
.)

Sb2O3

氧化铝

氧化铝+Sb(Ⅲ)

(d)

(a)

a—赤铁矿；b—针铁矿；c—斜方锰矿；d—氧化铝；e—高岭石；f—水铁矿。

图8　六种矿物材料吸附 Sb(Ⅲ)前后的拉曼光谱谱图
Fig. 8    Raman spectra of the six minerals before and after Sb(Ⅲ) adsorption.

 

表 3    Sb(Ⅲ)或 Sb(Ⅴ)氧化物和相关矿物的拉曼光谱特征峰位及归属

Table 3    The characteristic Raman peaks of Sb(Ⅲ) or Sb(Ⅴ) oxides and the minerals and their assignment.

材料
特征峰

(cm−1)
归属 材料

特征峰

(cm−1)
归属

Sb2O3
［38-39］

190 F2g 振动

针铁矿［40-41］
224 Fe—O拉伸振动

374 F2g 振动 405 Fe—OH 拉伸振动

452 Ag 振动 666 Fe—O拉伸振动

Sb2O5
［42-43］ 495 Sb-O伸缩振动

斜方锰矿［44-45］ 575 Mn—O拉伸振动

635 Sb-O伸缩振动 645 Mn—O对称伸缩振动

赤铁矿［46-47］

227 A1g 振动

高岭石［48-49］

189 A1g(ν1)AlO6 振动

293 Eg 振动 409 ν2(e)SiO4 振动

413 Eg 振动 460 ν2(e)SiO4 振动

499 Eg 振动 640 Si-O-Al伸缩振动

614 Eg 振动 717 Si-O-Al伸缩振动

氧化铝［50-51］ 378 Eg 振动 787 OH伸缩振动

417 A1g 振动
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3　结论
选取 6种土壤中典型矿物 (赤铁矿、针铁矿、水

铁矿、氧化铝、斜方锰矿和高岭石)，研究了 Sb(Ⅲ)
和 Sb(Ⅴ)在上述矿物表面的吸附热、动力学行为，

并采用拉曼光谱对吸附界面的锑进行了原位表征。

研究结果表明，选取的矿物对锑的吸附量有以下顺

序：水铁矿＞斜方锰矿＞针铁矿＞赤铁矿＞氧化铝

＞高岭石；铁氧化物对锑有较强的吸附性，其中水铁

矿由于其较大的比表面积，吸附贡献较大；斜方锰矿

由于具有较强的氧化能力，可通过氧化作用氧化

Sb(Ⅲ)，该过程中矿物结构可能发生改变，从而进一

步增强对锑的吸附能力；氧化铝和高岭石由于与锑

的亲和力较弱，对锑的吸附贡献较小。pH影响实验

证实，静电吸附作用对 Sb(Ⅴ)的吸附有一定的贡献，

但整体而言 Sb(Ⅴ)和 Sb(Ⅲ)主要依靠化学吸附在

矿物表面进行吸附。高浓度吸附等温线实验和拉曼

光谱表征结果证实，在较高平衡浓度下，Sb(Ⅴ)主要

发生化学吸附，而 Sb(Ⅲ)可能在矿物表面发生沉积，

生成 α 型 Sb2O3，从而产生与化学吸附态 Sb(Ⅲ)不同

的环境迁移行为。

拉曼光谱可方便地用于矿物表面吸附态和沉积

态锑的原位光谱表征。但实际土壤中各矿物组分的

含量可能有显著差异，要准确评价锑在实际土壤中

的吸附、迁移行为，还需要系统地表征各组分的含量、粒

度信息，同时结合实际土壤的理化条件 (如 pH、离子

强度、水分和有机质等)，综合分析锑的环境行为。
 

Adsorption-Deposition Behavior of Typical Minerals on Antimony in Soil
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China University of Geosciences (Wuhan), Wuhan 430074, China）

HIGHLIGHTS
(1)  Parameters  such  as  the  adsorption  capacity  and  adsorption  kinetics  of  Sb(Ⅲ)  and  Sb(Ⅴ)  by  typical  iron-

manganese  oxides  and  kaolinite  under  neutral  conditions  were  obtained,  and  the  effects  of  pH  and  other
conditions on the adsorption capacity were investigated.

(2)  The  in  situ  characterization  of  adsorbed  and  deposited  Sb(Ⅲ)  and  Sb(Ⅴ)  was  conducted  using  Raman
spectroscopy, and the characteristic Raman spectral signals of Sb2O3 formed by deposition at high concentrations
of Sb(Ⅲ) were obtained.

(3) Based on the adsorption experimental data and related characterizations,  the adsorption mechanisms of Sb(Ⅲ)
and  Sb(Ⅴ)  were  analyzed.  The  results  showed  that  chemical  adsorption  was  the  primary  mechanism  for
antimony on the surface of the studied minerals, and deposition of high concentrations of Sb(Ⅲ) on the mineral
surface was also possible.

ABSTRACT： Human activities such as mineral mining and coal combustion cause a large amount of antimony to
enter into environmental soil. Exploring the adsorption deposition behavior of antimony on typical soil minerals is
important  for  predicting  the  environmental  fate  of  antimony  and  preventing  its  pollution.  Thus,  six  kinds  of
commonly  found  metal  hydroxides  and  clay  minerals  in  soil  (namely  hematite,  goethite,  ferrihydrite,  aluminum
oxide, ramsdellite, and kaolinite) were selected to investigate the adsorption thermodynamic and kinetic behavior of
Sb(Ⅲ)  and  Sb(Ⅴ)  on  their  surfaces,  and  speculate  the  adsorption  mechanism.  The  order  of  adsorption  capacities
(mg/g)  of  six  soil  minerals  for  Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)  were  as  follows:  ferrihydrite  (101.4,  55.9)>ramsdellite  (16.52,
7.58)>goethite (13.30, 5.67)>hematite (5.13, 3.70)>aluminum oxide (1.66, 1.69)>kaolinite (0.27, 0.51). Affected by
the speciation of antimony and the surface potential of minerals, acidic conditions were favorable for the adsorption
of  Sb(Ⅴ),  while  the  adsorption  of  Sb(Ⅲ)  was  less  affected  by  pH.  The  Sb2O3  formed  after  deposition  was
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characterizedin  situ  by  Raman  spectroscopy.  Sb(Ⅴ)  adsorbed  on  the  mineral  by  adsorption  at  different
concentrations,  while  Sb(Ⅲ)  deposits  on  the  mineral  surface  at  higher  concentrations.  The  BRIEF  REPORT  is
available for this paper athttp://www.ykcs.ac.cn/en/article/doi/10.15898/j.ykcs.202404210093.
KEY WORDS： antimony； ferrihydrite； ramsdellite； aluminum  oxide； adsorption； sedimentation； Raman
spectroscopy

BRIEF REPORT
Significance:  Antimony  (Sb)  is  a  non-essential  metal,  primarily  introduced  into  the  environment  through
anthropogenic  activities,  such  as  mineral  extraction.  It  can  enter  the  human  body  through  respiratory  tract,  skin
contact,  and  food  chain,  causing  antimony  poisoning.  In  soil,  it  may  undergo  adsorption,  desorption,  or  redox
reactions.  Under  natural  conditions,  it  can  form  stable  secondary  minerals  through  adsorption  or  co-precipitation
with  metal  hydroxides.  Conversely,  antimony  present  in  these  minerals  may  also  dissolve  and  diffuse  into  the
surrounding  environment,  including  groundwater,  contributing  to  environmental  contamination.  Exploring  the
adsorption  deposition  behavior  of  typical  soil  minerals  on  antimony  is  of  great  significance  for  predicting  its
environmental fate and preventing pollution.
　　The active components that  adsorb antimony in soil  are mainly iron,  aluminum, manganese oxides,  and clay
minerals. The fixed proportion of antimony in soil iron oxides such as goethite, hematite, and ferrihydrite can reach
40%  to  75%[15].  Studies  have  shown that  the  adsorption  and precipitation  behavior  of  antimony on  the  surface  of
iron  oxides  have  a  complex  dependence  on  the  exposure  and  concentration  of  mineral  crystal  planes[16],  and  can
form various coordination configurations of inner sphere complexes on the surface of iron oxides[17]. Research has
indicated that manganese oxide plays a vital role in mitigating the toxicity of antimony and influencing its migration
behavior  via  oxidation  and  adsorption  mechanisms.[19].  The  adsorption  behavior  of  antimony  varies  on  different
exposed  crystal  faces  of  manganese  oxide,  such  as  Sb(Ⅲ)  preferentially  adsorbing  on  the  {310}  crystal  face  of
α-MnO2,  {131}  crystal  face  of  γ-MnO2  (ramsdellite),  and  {111}  crystal  face  of  δ-MnO2

[21].  Although  aluminum
oxide  and  clay  materials  have  lower  adsorption  capacity  for  antimony,  their  relative  contents  may  be  higher,  and
their impact on cannot be ignored[22]. Research has found that Sb(Ⅴ) can form exosphere complexes on γ-Al2O3

[23],
and  the  maximum  adsorption  capacities  of  bentonite  for  Sb(Ⅲ)  and  Sb(Ⅴ)  are  370−555μg/g  and  270−500μg/g,
respectively[24].  Although  existing  literature  has  focused  on  the  adsorption  and  desorption  behavior  of  natural
minerals towards antimony[26-27], there have been no reports on the in situ characterization of antimony morphology
at natural mineral interfaces and its correlation with antimony concentration.
　　In this study, the adsorption performance and mechanism of antimony on six selected oxides and minerals were
determined.  Generally,  the  adsorption  of  Sb(Ⅴ)  and  Sb(Ⅲ)  was  predominantly  governed  by  chemisorption,  with
electrostatic  adsorption  also  playing  a  notable  role  in  the  adsorption  of  Sb(Ⅴ).  Results  from  high-concentration
adsorption  isotherm  experiments  and  Raman  spectroscopic  analysis  confirmed  that  at  elevated  equilibrium
concentrations,  Sb(Ⅴ)  primarily  undergoes  chemisorption,  whereas  Sb(Ⅲ)  tends  to  deposit  on  the  oxide  and
mineral surfaces to form α-Sb2O3. This deposition behavior may result in distinct environmental mobility for Sb(Ⅲ)
compared to its chemisorbed state. These findings provide valuable insights for the risk assessment and management
of antimony contamination in soils.
Methods: Hematite, ramsdellite, kaolinite, goethite and aluminum oxide were purchased from a reagent company,
while  ferrihydrite  was  prepared  as  follows[28]:  concentrated  ammonia  solution  was  added  to  0.2mol/L  Fe(NO3)3
solution dropwise under stirring, until the solution pH reached 7.0. After further reaction for 30min, the product was
centrifuged, ultrasonically washed 3 times, and vacuum dried.
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　　(1)  Adsorption  experiments.  The  initial  pH  of  10mL  of  Sb(Ⅲ)  and  Sb(Ⅴ)  solutions  were  adjusted  to  7.0
using 0.1mol/L hydrochloric acid or 0.1mol/L sodium hydroxide, and potassium nitrate was added to control the ion
strength to 10mmol/L. A predetermined amount of minerals were added to the solution and oscillated for adsorption
at  25℃ for  24h.  The upper  clear  liquid was removed and ICP-OES used to detect  the concentration of  antimony.
The adsorption amount qe(mg/g) was then calculated. During the experiment, each group of samples was performed
in triplicate and the average value was taken for analysis.
　　(2) Raman experiment. Mineral dispersion (10μL) after adsorption was dropped onto a glass slide for Raman
testing. The following parameters were used: laser wavelength of 780nm, laser power of 100mW, integration time of
10s, integration times of 10, and a spectral resolution of 2cm−1.
Data and Results: The XRD spectra of 6 minerals were compared with the standard card. Except for ferrihydrite,
which had no obvious crystal structure, the XRD spectra of the other 5 minerals were in good agreement with the
mineral standard spectra, and there were no other impurities (Fig.1). Ferrihydrite is an amorphous mineral, and its
XRD  spectrum  is  consistent  with  the  results  reported  in  the  literature[29].  The  specific  surface  areas  of  hematite,
goethite,  ramsdellite,  alumina  oxide,  kaolinite,  and  ferrihydrite  (Fig.2)  were  6.6,  18.9,  32.3,  6.1,  10.5,  and
335.6m2/g,  respectively.  The adsorption rates of Sb(Ⅲ)  and Sb(Ⅴ)  were relatively fast  within the first  2h.  As the
adsorption  time  increased,  the  active  adsorption  sites  on  the  mineral  surface  gradually  became  saturated,  and  the
adsorption  rate  gradually  decreased  within  2−6h.  Except  for  the  adsorption  of  Sb(Ⅲ)  by  ramsdellite,  all  other
materials  reached  adsorption  equilibrium  around  24h  (Fig.3).  The  adsorption  of  Sb(Ⅲ)  by  ramsdellite  rapidly
reached a  high  adsorption  capacity  in  the  initial  stage  (about  5min).  The  adsorption  capacity  of  the  same mineral
material for Sb(Ⅲ) was greater than that for Sb(Ⅴ). The order of adsorption capacities (mg/g) of six soil minerals
for  Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)  were  as  follows:  ferrihydrite  (101.4,  55.9)>ramsdellite  (16.52,7.58)>goethite  (13.30,
5.67)>hematite (5.13, 3.70)>aluminum oxide (1.66, 1.69)>kaolinite (0.27, 0.51) (Fig.4). The adsorption capacities of
mineral materials for Sb(Ⅲ) did not change significantly (0.3%−14%) under different pH conditions, while with the
increase of pH value, the adsorption capacity of mineral materials for Sb(Ⅴ) decreased (24%−78%) (Fig.5). After
exceeding  the  saturation  concentration,  Sb(Ⅲ)  deposited  on  the  mineral  surface  (Fig.6).  The  mineral  material
adsorbed with high concentration of Sb(Ⅴ)  did not obtain the characteristic peak of Sb2O5  (Fig.7),  indicating that
there was no obvious deposition of Sb(Ⅴ). After the deposition of Sb(Ⅲ), it might exist in the form of Sb2O3, and
Raman detection results showed obvious Sb2O3 characteristic peaks. The Raman peaks at 190 and 452cm−1 can be
attributed to the bending vibration between Sb—O—Sb, while the Raman peaks at 256, 357, 374, and 715cm−1 can
be  attributed  to  the  stretching  vibration  between  Sb—O—Sb  (Fig.8).  Raman  spectroscopy  can  be  used  as  a
convenient method to monitor the adsorption and deposition of antimony on minerals.
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