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摘  要：离子型稀土原地浸矿工艺大量使用硫酸铵作为浸矿剂，矿体中残留的氨氮等化学物质随流域汇水过程迁移，引起矿区水土

环境的严重污染。为了揭示矿区氨氮污染在流域尺度上的地表迁移特征，本研究选择赣南某离子型稀土矿区小流域，在流域汇水过

程最为强烈的雨季开展实地采样，借助 GIS 水文分析等手段研究了矿区流域氨氮和硝态氮的地表迁移分布特征。结果表明：矿区土

壤和泥沙中氨氮和硝态氮含量排序为：沉积泥沙>崩塌浸矿山体表土>原状浸矿山体表土，且沉积泥沙中氨氮含量与细颗粒物质含量

呈正相关。流域主沟道的氨氮平均浓度为 95.12 mg/L，出口处为 115 mg/L，超过国家标准(GB 26451—2011)6.7 倍，局部矿区支沟

最高超标达 24.5 倍。矿体紧邻的支沟径流氨氮浓度随累计汇水面积呈指数型增加趋势，而主沟道沿程径流氨氮浓度则随矿区支沟

的汇入呈突增和衰减交替的波动趋势。综合考虑主沟道沿程水流距离、支沟汇水面积和汇入点浓度构建了氨氮迁移估算模型，模型

有效系数达 0.79。以上研究初步揭示了离子型稀土矿区小流域雨季氨氮污染物的地表迁移分布特征，可以为评价流域水土污染风险

和制定生态治理方案提供依据。 
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Abstract: Ammonium sulfate is widely used as leaching agent for the in-situ leaching mining of ionic rare earth. The residual 

leaching chemicals such as ammonia nitrogen might migrate along with the catchment process, causing serious pollution of soil 

and water environment in mining area. In order to reveal the surface migration characteristics of ammonia nitrogen pollution at 

the basin scale, field sampling was conducted in a small basin of an ionic rare earth mining area in southern Jiangxi during the 

rainy season when the catchments were most intense. The surface migration and distribution characteristics of ammonia nitrogen 

and nitrate nitrogen in the mining basin were studied by means of GIS hydrological analysis and other means. The results showed 

that the contents of leaching agent in the channel sediment and surface soils were sorted as: channel deposits > collapsed hillslope 

> natural hillslope. The content of residual leaching agent in the channel deposits was positively correlated with the finer particle 

composition. On average, the ammonia nitrogen concentration in the main channel of the watershed was measured as 95.12 mg/L 

with the outlet value of 115 mg/L, which has exceeded the standard by 6.7 times. For some branch gullies in the mining area, the 

ammonia nitrogen could exceed the standard by as high as 24.5 times. A typical branch gully illustrated an exponential increasing 

leaching agent concentration in runoff with the accumulative flow area. On the other hand, the runoff leaching agent 

concentration in the main channel showed a fluctuation trend composed by sudden increase and steady attenuation. An estimation 

model of ammonia nitrogen concentration along the main channel was established by comprehensively considering the inflow of 
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both the contaminated and natural water, and it was proved to be reliable by the model efficiency of 0.79. The above results 

preliminarily clarified the migration and distribution of the residual leaching agent in the small watershed of ionic rare earth 

mining area in rainy seasons, and in turn it could be helpful for evaluating water and soil pollution risk in the watershed and 

guiding the ecological restoration measurements. 

Key words: Ionic rare earth; In-situ leaching; Ammonia nitrogen pollutant; Small watershed 
 

稀土是国家高新技术和国防工业不可或缺的战

略资源[1-2]，我国赣南地区是重要的离子型稀土生产基

地，其开采原理是利用酸性浸矿剂与矿体中的稀土离子

置换，进而沉淀富集得到稀土产品[3-5]。因早期使用的

池浸和堆浸工艺导致强烈的水土流失和环境污染[6]，目

前离子型稀土大多采用原地浸矿工艺进行开采，该工

艺在矿区山体表面布设注液井，以硫酸铵溶液作为浸

取剂注入到矿体中，然后在山体底部收集稀土离子浸

出液[7-8]。与被称为“搬山运动”的池浸和堆浸相比，

原地浸矿工艺对山体的破坏扰动较小，但由于开采过

程中注入硫酸铵浸矿剂浸泡矿体，矿体中存在的大量

残留浸矿剂随地下水渗漏或坡面水土流失过程进入水

体，对矿区水土环境造成了严重的氨氮污染[9-12]。 

赣南地区的离子型稀土矿体赋存于该区广泛分

布的花岗岩风化壳中，成矿山体往往连片分布，在稀

土矿区内一般采用大规模、全覆盖式的原地浸矿开采

方式，将成矿山体内部自上而下完全浸透，导致矿区

所有的浸矿山体都是污染源。据统计，每生产 1 t 稀

土氧化物(REO)需消耗 7 ~ 10 t 硫酸铵和 3 ~ 6 t 碳酸

氢铵，形成了大量高浓度氨氮污染物[13-14]，随着降雨

和径流过程缓慢释放，对周边水土环境产生持久的负

面影响。根据环保部发布的《稀土工业污染物排放标

准》[15]，水环境中氨氮污染物的浓度限值为 15 mg/L。

受严格的环保标准影响，赣南地区的稀土开采活动近

些年陆续出现大范围关停，因而准确评价矿区氨氮污

染风险是刻不容缓的现实问题。 

氨氮污染物在水体中的释放和迁移受流域汇水

过程主导，特别是在降雨丰沛的雨季，由于矿区流域

汇流过程强烈，污染物迁移通量和污染负荷在全年最

高[16-19]。另一方面，由于浸矿活动降低了山体稳定性，

在雨季很容易诱发山体滑坡和崩塌，导致山体内部高

度富集的氨氮污染物直接出露地表，随强烈的水土流

失过程进入水体，威胁下游灌溉及居民饮用水安全。

国内外学者对稀土开采导致的水体污染等问题进行

了研究。部分学者以稀土原地浸矿条件下的地下水氨

氮污染为对象，探讨了残留浸矿剂在地下水中的迁移

机制及对地下水环境的污染[20-22]。由于离子型稀土元

素赋存的花岗岩风化壳较为疏松，地下水容易在山脚

低洼处出露为地表径流，因而残留浸矿剂可通过坡

面地表径流汇入河流而形成地表水体污染[23]。近年

来这一问题也开始引起关注，学者们通过对稀土矿

区周边地表水体进行采样分析，发现氨氮污染超出

标准限值 10 倍至数百倍，且主要来源于稀土残留

浸矿剂 [24-25]。目前此类研究大多是对矿区水环境风

险现状的描述，对原地浸矿条件下氨氮污染物在水体

中的空间迁移过程关注较少。 

鉴于离子型稀土矿区往往以流域集水区为界线

或采矿单元，且目前的稀土环境标准也是以矿区流域

沟道出口为监测断面[15]，有必要以矿区所在的小流

域为研究对象，阐明氨氮污染物从山体到沟道和流域

出口的空间迁移机制。因此，本研究选择赣南典型离

子型稀土矿区小流域，在雨季开展野外采样和指标测

定，基于 GIS 水文分析等方法研究矿区流域地表汇

水驱动下的氨氮污染物浓度变化特征，探讨流域水文

指标对氨氮污染物空间迁移的影响，以期揭示矿区雨

季流域尺度上的氨氮污染物的迁移分布趋势，从而为

矿区水环境风险评价和污染治理提供依据。 

1  材料与方法 

1.1  研究区概况 

研究区为江西省龙南县县城东南约 10 km 的某

稀土矿区。该区属亚热带东南季风气候，温暖潮湿，

四季分明，多年平均气温 19.2℃，多年平均降雨量

1 510.8 mm，其中每年的 4—6 月为丰水期，占全年

降雨量的 56.4%，10 月至次年 1 月为枯水期，占全年

降雨量的 14.2%，而 2、3、7、8、9 等 5 个月为平水期。 

研究矿区位于面积为 2.75 km2 的小流域内(图

1A)，流域地形以低山丘陵为主，海拔高度为 250 ~ 

433 m。流域内土地利用 90% 为林地，另外有约 7% 

的草地和 3% 左右的水田，主要土壤类型为红壤。

以流域主沟道为界，其北侧为自然地块，南侧为稀土

矿分布区，矿区范围包括流域整个南部(主沟道南

部)，主要为表露型稀土矿，矿体埋深 1 ~ 1.5 m，开

采工艺为露天方式的原地浸矿法，在开采过程中采用

2% ~ 2.5% 硫酸铵作为浸矿剂、碳铵作为沉淀剂。浸

矿剂通过浸矿井注入山体，浸矿井的口径为 180 mm，
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深度为 1.5 ~ 2.5 m，浸矿井在山体上呈菱形分布，间

隔 2 ~ 3 m(图 1B)。该矿区的稀土开采活动自 2012 年

开始，2015 年结束。矿体中的残留浸矿剂在山底出

露为地表径流，通过矿区沟系向环境中释放造成氨氮

污染，局部存在山体滑坡和崩塌，导致严重的水土流

失问题(图 1C)。 

 

(A：矿区流域范围和采样点分布；B：典型原地浸矿山体浸矿井分布；C：支沟 G1 沿程崩塌分布) 

图 1  矿区概况示意图 
Fig. 1  Small watershed of mine area and runoff sampling points 

 
1.2  试验设计与研究方案 

1.2.1  野外调查与采样    野外调查和采样工作于

2019 年 6 月开展，由于正值赣南地区雨季，矿区浸

矿剂有高强度浸出风险，具有季节代表性。实地采样

之前收集研究区 1∶10 000 比例尺地形图资料并生成

5 m 分辨率 DEM，在此基础上进行水文分析以提取

流域水系等要素，根据 Strahler 河流分级方案划分流

域水系级别，通过野外踏勘确定受矿区影响的水系及

其对应的集水区范围，使用无人机摄影辅助判断矿区

沟道内存在的崩塌山体位置，并以此为依据开展野外

采样工作。 

根据氨氮污染物的空间迁移特征，野外样品采集

包括土壤采样和沟道径流泥沙采样两部分。土壤采样

在矿区两个支沟内(G1 和 G5)的崩塌浸矿山体和原状

浸矿山体上进行，在 3 个崩塌浸矿山体自上而下采集

表层土壤，共采集 10 个崩塌浸矿坡面表层土壤样品。

在 5 个原状浸矿山体自上而下设计采样点，每个采样

点用土钻垂直向下分层采集样品(20 ~ 30、50 ~ 100、

150 ~ 200 cm)，共采集 15 个原状浸矿坡面的分层土

壤样品。沟道径流泥沙采样根据水文分析的流域水系

结构布设样点，包括支沟采样和主沟道采样两部分。

流域内共有矿区支沟 10 条(G1 ~ G10)，其中支沟 G1

是与主沟道相连的最末端支沟，G5 具有典型的崩塌

山体，G1 和 G5 两条支沟从沟头开始等间距采集径

流样品和沉积泥沙样品，其余 8 条支沟均只在出口处

采集径流样品，共采集支沟径流样品 16 个，沉积泥

沙样品 9 个。根据 Strahler 河流分级方案，本研究小

流域主沟道对应 3、4 级水系，采样从 3 级水系开始

(R1)，根据矿区支沟汇入主沟道的位置和迁移距离，

在汇入点前后采集径流样品，综合考虑实际采样中的

可达性，共设置 8 个径流采样点(R1 ~ R8)。沟道径流

采样点的位置分布如图 1A 所示。 

1.2.2  指标测定    将采集的样品放入保温箱内低

温保存，经处理后送至中国科学院南京土壤研究所分

析测试中心，测定土壤和径流样品中的硝态氮、铵态

氮、土壤颗粒组成等指标。需要指出，硝态氮并不是

浸矿剂中的物质，但由于氨氮在迁移过程中会转化为

硝态氮，且以往研究表明稀土矿区水土环境中的氨氮

与硝态氮浓度具有很强的相关性，说明了矿区氨氮和

硝态氮均来自残留浸矿剂[2-26]，因此本研究也对硝态
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氮进行了分析。对于野外采集的径流样品，将其过滤

15 ml 至送样试管中，然后采用流动分析仪进行硝态

氮、氨氮的指标测定，单位为 mg/L。土壤和沉积泥

沙样品则需要预先测定含水率，然后利用 2 mol/L 的

氯化钾溶液进行浸提，采用流动分析仪测定其中的氨

氮和硝态氮含量，最后将溶液中的体积含量单位换算

为质量单位(mg/kg)。 

沉积泥沙中的颗粒组成指标则采用激光粒度仪

法进行测定。称取 0.1 ~ 0.3 g 过 2 mm 筛孔的风干土

样，经去除有机质、蒸干、分散和超声处理等步骤之

后，使用激光粒度仪将土壤颗粒分为 4 个级别，分别

是黏粒(<0.002 mm)、粉粒(0.05 ~ 0.002 mm)、细砂粒

(0.1 ~ 0.05 mm)、粗砂粒(2 ~ 0.1 mm)。 

1.2.3  数据分析方法    完成实验室指标测定以后，

使用 SPSS 和 Origin 等软件进行数据处理与分析作

图，开展回归分析以描述污染物含量与影响因素之间

的关系并构建预测模型，采用确定性系数和模型有效

系数[27]表征回归方程和预测模型的精度，其中模型

有效系数(ME)的计算公式为： 

 
 

2
i c

2
i m

ME 1
Q Q

Q Q


 






 (1) 

式中：Qi 为实测值，Qc 为预测值，Qm 为实测值的平

均值，ME 取值范围为–∞ ~ 1，取值越接近于 1 说明

模型预测精度越高。 

使用 ArcGIS 10.3 软件基于 1∶10 000 地形数据

对研究区流域进行水文分析，首先进行填洼处理(Fill

函数)生成无洼地 DEM，进而使用 Flow Direction 函

数计算地表水流方向，在此基础上使用 F l o w 

Accumulation 和 Flow Length 函数计算矿区流域的累 

计汇流面积和水流长度等流域水文指标，将以上流域

水文指标与径流采样点图层进行空间叠加，以便分析

氨氮污染物在流域沟道内迁移的连续变化趋势及其

影响因素。 

2  结果与分析 

2.1  土壤和沉积泥沙中残留氨氮赋存和迁移特征 

图 2 所示为矿区原状浸矿山体采集的分层土壤

样品氨氮和硝态氮含量，可以看出土壤氨氮含量随着

采样深度的增加整体上呈增大趋势，20 ~ 30、50 ~ 100

和 150 ~ 200 cm 层次的平均氨氮含量分别为 2.85、

6.92 和 9.69 mg/kg，这一趋势体现了稀土原地浸矿主

要影响深层土壤的特征。需要指出，尽管矿区浸矿井

深度一般为 1.5 ~ 2 m，但考虑到浸矿剂在井中形成的

液面高度，以及山体坡度导致的浸矿剂侧向扩散，浸

矿剂的影响范围可能超过矿体上限而到达 50 ~ 100 

cm 土层。表层 20 ~ 30 cm 的土壤受浸矿活动影响较

小，且表层土壤与外界水、气环境接触较多，硝化、

反硝化作用强烈，再者表层植物根系对氮具有吸收作

用[28]，因而其氨氮含量接近自然背景值且变幅较小。

较深层次的土壤氨氮含量变幅扩大且上限增加，而下

限则变化不大，这主要是由于浸矿剂在深层土体中迁

移的不确定性所致，浸矿剂所及之处土壤氨氮含量较

高，而影响不到的深层土体氨氮含量较低，接近自然

背景值。矿区土壤中硝态氮的含量整体上也表现出与

氨氮类似的趋势，即随深度增加硝态氮平均含量和变

幅均增大，但其递增趋势没有氨氮典型，其中 50 ~ 

100 cm 层次的平均硝态氮含量与 150 ~ 200 cm 层次

差别不大。 

 

图 2  原状浸矿山体土壤氨氮和硝态氮垂直分布特征 
Fig. 2  Vertical distribution of soil ammonia and nitrate nitrogen on undisturbed leaching mountains 

 
进一步分析崩塌浸矿山体表层土壤和沟道沉积

泥沙中的氨氮和硝态氮含量(图 3)，与图 2 的原状浸

矿山体土壤相比，图 3 所示的氨氮和硝态氮含量均高

出一个数量级，其中崩塌浸矿山体表层土壤氨氮和硝
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态氮含量分别为 89.4 mg/kg 和 8.04 mg/kg，分别是原

状浸矿山体表层含量的 31.4 倍和 6.7 倍，这主要是由

于山体崩塌导致高浓度浸矿剂直接出露地表所致。矿

区山体崩塌的主要原因是浸矿注液井密集分布(图

1B)，浸矿剂浸透山体内部致其失稳而崩塌。因此，

崩塌山体一般是浸矿剂大量注入或汇集部位，崩塌导

致山体内部浸矿剂出露，故而表层浸矿剂含量较高。

从这个角度来看，尽管稀土原地浸矿没有严重污染

20 ~ 30 cm 层次土壤，然而一旦山体被浸矿活动诱发

而发生崩塌和滑坡，出露表层的氨氮污染物将直接随

坡面地表径流迁移扩散。 

缺少植被保护的崩塌浸矿山体还将导致强烈的水

土流失，氨氮污染物随地表径流携带泥沙迁移进入沟道

并污染水体，而通过沟道输送的泥沙则会在沿程形成大

量沉积物质[4]。图 3 对比了沟道沉积泥沙和崩塌浸矿山

体土壤中的残留浸矿剂含量，可以看出沉积泥沙中的氨

氮和硝态氮平均含量分别为 154.45 mg/kg 和 25.41 

mg/kg，显著高于崩塌浸矿山体土壤中的含量。由于沟

道沉积泥沙是崩塌坡面水土流失搬运泥沙的汇集结果，

这一差异体现了沟道沉积泥沙中氨氮污染物的累积效

应，同时也说明了氨氮污染物迁移源汇关系的复杂性：

一方面沟道沉积泥沙是崩塌坡面污染物的汇，而另一方

面高浓度的氨氮污染物也使得沉积泥沙成为新的污染

策源地，从而加剧局部土壤和水体污染风险。 

 

图 3  崩塌浸矿坡面土壤和沟道沉积泥沙中的氨氮和硝态氮含量特征 
Fig. 3  Contents of ammonia and nitrate nitrogen in soil of collapsed slopes and deposited sediment in channels  

 
泥沙颗粒是氨氮污染物随地表径流泥沙迁移

的重要载体[29]。将沉积泥沙的氨氮和硝态氮含量分

别与黏粒、粉粒、细砂和粗砂粒含量进行回归分析

(图 4)，结果表明，沉积泥沙颗粒组成与氨氮及硝态

氮含量存在显著的相关关系，氨氮和硝态氮含量均随

黏粒和粉粒含量的增加而呈线性增大趋势，而随砂粒

含量的增大而线性减小。Lu 等[29]针对离子型稀土尾

矿堆中残留浸矿剂的研究认为，细颗粒泥沙对铵态氮

的吸附作用较强，因而氨氮含量较高，粗砂粒泥沙则

因其吸附能力较弱而不利于氨氮的富集。本研究结果

与之一致，但两者揭示的作用机制可能存在差异。

Lu 等[29]研究的残留浸矿剂赋存于尾矿物质中，随土

壤侵蚀和泥沙搬运过程同步迁移，故而泥沙氨氮含量

主要取决于颗粒吸附作用；而本研究条件下矿区支沟

中的残留浸矿剂并不完全来自坡面侵蚀泥沙，还来自

两侧浸矿山体渗流汇入，由于沟道不断接收两边山体

的浸矿剂补给，因而沿程沉积泥沙中的氨氮和硝态氮

自源头向沟口呈增加趋势；同时，沟道内的径流对泥

沙颗粒组成有分选作用，细颗粒泥沙易被搬运到远

处，从源头向沟口其含量逐渐增加，因而本研究报道

的相关性不一定完全指示细颗粒泥沙的吸附作用。以

带负电荷的硝态氮为例，从离子吸附原理看，其含量

与细颗粒泥沙并无直接关系[30]，图 4 所示的硝态氮

和泥沙颗粒关系可能是沟道沿程浸矿剂累积和泥沙

分选两种不同机制相互耦合的结果。而另一方面，图

4 中所示的氨氮与泥沙颗粒关系比硝态氮与之更密

切，拟合方程斜率也更大，这一趋势可能体现了细颗

粒泥沙对正电荷离子的吸附作用和汇流累积加泥沙

分选的双重作用。 

2.2  沟道径流中的氨氮污染物迁移特征 

表 1 统计了矿区流域沟道径流样品的氨氮和硝

态氮含量的测定结果，由表 1 数据可以看出，所有样

点的径流氨氮含量均高于 15 mg/L，超出了《稀土工

业污染物排放标准》(GB26451—2011)[15]要求，其中

矿区支沟的超标程度最高达到 24.5 倍，平均超标 7.9

倍，而主沟道局部河段超标程度接近 10 倍，平均超

标程度为 5.3 倍，这一结果超过了祝怡斌等[24]和吴丁

雨等[25]所报道的稀土矿区水体氨氮含量，说明该矿 
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图 4  沉积泥沙中氨氮与硝态氮含量与颗粒组成关系 
Fig. 4  Relationship between contents of ammonia and nitrate nitrogen and particle composition in sediment 

 
区流域的水体氨氮污染风险较高。水体中硝态氮的含

量也处于较高的水平，与土壤中氨氮含量远大于硝态

氮含量相比，水体中硝态氮与氨氮的含量差异相对较

小，这可能是由于氨氮迁移运动过程中发生的硝化作

用所致，即氨氮在氧和微生物的作用下最终形成硝酸

盐[31]，因而导致水体中硝态氮含量相对增加。整体

来看，残留浸矿剂直接汇入的矿区支沟径流氨氮和硝

态氮含量均高于主沟道，这体现了主沟道对氨氮和硝

态氮污染物的稀释和消减作用。支沟和主沟的氨氮和

硝态氮含量的变异系数基本都在 0.5 以上，说明沟道

径流中的氨氮和硝态氮的空间分布变异程度较大。 

表 1  沟道径流中的氨氮与硝态氮含量统计特征 
Table 1  Statistical characteristics of ammonia and nitrate nitrogen 

contents in channel runoff 

矿区支沟 流域主沟道 参数 

氨氮
(mg/L) 

硝态氮
(mg/L) 

氨氮
(mg/L) 

硝态氮
(mg/L) 

平均值 133.49 84.54 95.12 40.94 

最大值 382.22 185.54 160.54 89.85 

最小值 32.79 26.09 27.34 21.38 

变异系数 0.71 0.49 0.55 0.53 

进一步从流域尺度分析沟道径流中氨氮和硝态

氮含量的空间分布特征，由图 5 可知，不同支沟出口

处以及主沟道沿程的径流氨氮和硝态氮含量均存在

较大差异。由流域西南部顶端支沟(G1)出发追踪氨氮

和硝态氮的迁移趋势，可以看出，支沟 G1 的氨氮和

硝态氮含量均随着迁移路径呈增加趋势，支沟出口处

的氨氮含量达到 180 mg/L，这是由于支沟 G1 两侧具

有典型的崩塌浸矿山体，高浓度浸矿剂直接出露地

表，特别是雨季流域汇流过程强烈的时期影响更为明

显。支沟 G1 氨氮与硝态氮含量高是由于两侧山体浸

矿剂的补给，包括坡底的渗流及崩塌坡面的地表径

流。在流域汇水过程中支沟两侧山体浸矿剂的输送导

致沟道径流中浸矿剂浓度不断累加。 

随支沟汇流追踪到主沟道，从 R1 开始到 R8 之

间的主沟道沿程径流氨氮和硝态氮含量整体呈波动

变化趋势。分析主沟采样点和支沟汇入点位置关系可

以看出，主沟道径流中的氨氮和硝态氮含量随着高浓

度支沟径流的汇入而突增(R3、R5、R7、R8)，而随

着距离支沟汇入点水流长度的增加，由于受到沿程自

然汇水稀释和泥沙沉降等作用的影响，又呈现出逐渐
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衰减的趋势(R1、R2、R4、R6)。Lu 等[29]报道了稀土

尾矿堆积区降雨径流中携带的氨氮随迁移距离呈指

数函数趋势减小，这与本研究结果一致。影响主沟道

径流浸矿剂含量变异的主要因素包括沿程自然汇水

的流量、上游矿区支沟径流的汇入浓度以及距离矿区

支沟汇入点的距离，距离上游矿区汇水越远、沿程自

然汇水量越大，主沟道中的氨氮和硝态氮含量消减程

度越大，如 R4 由于距高浓度汇入点较远，且接收了

较大面积的自然汇水，其氨氮含量由 R3 的 120 mg/L

降低至 30 mg/L，说明流域内水体具有较强的自然净

化能力。反之，如果采样点近邻上游高浓度支沟汇入

点，则氨氮和硝态氮含量普遍偏高，如流域出口附近

存在多处高浓度支沟汇入点，导致此段主沟道的氨氮

含量都在 100 mg/L 以上，流域出口处测得的结果(115 

mg/L)超过国家标准的 6.7 倍，给废水处置和生态治

理带来较大压力。 

 

图 5  地表径流中氨氮和硝态氮空间分布 
Fig. 5  Spatial distribution of ammonium and nitrate nitrogen in surface runoff 

 
2.3  沟道径流氨氮污染物含量模拟 

2.3.1  支沟径流氨氮、硝态氮含量模拟    根据前文

分析结果，以 G1 为代表的支沟氨氮及硝态氮含量随

迁移距离增加而逐渐增大，这体现了末级支沟两侧山

体和坡面对径流残留浸矿剂的补给和汇集作用。假定

支沟两侧残留浸矿剂源地的浓度均一，且残留浸矿剂

主要通过坡底地表径流汇入沟道，则决定支沟沟道某

点氨氮和硝态氮累计量的主要因素是该点所接收的

累计地表汇水面积。通过 GIS 水文分析提取流域累

计汇水面积指标，提取 G1 沿程各点对应的面积信息

并建立与残留浸矿剂含量之间的关系(图 6)，如图 6

的散点图和回归分析结果所示，支沟 G1 沿程径流氨

氮及硝态氮含量随累计汇水面积的递增趋势可以用

指数函数进行模拟，氨氮和硝态氮回归方程的决定系

数都高于 0.9，在 P<0.01 水平上显著，说明拟合效果

较好。 

2.3.2  主沟道径流氨氮含量模拟    由前文分析结

果可知，主沟道氨氮含量主要取决于沿程矿区径流和

北部自然径流的交替汇入过程，则由矿区某一支沟汇

入点开始到下一汇入点之前的主沟道分段，可以看作

是一个排污口将污染物排入河流并迁移扩散的过程。

由于研究区沟道水系规模较小(主沟水面宽度一般在 3 m 

 

图 6  支沟氨氮、硝态氮浓度与汇水面积关系 
Fig. 6  Relationship between ammonium and nitrate nitrogen 

concentrations in branch channel runoff and accumulating flow area 
 

之内)且流量不大，因而由支沟汇入主沟道的残留浸矿

剂容易混合，采用完全混合模型预测氨氮含量： 

1 2
0

Q q

Q q

 






 (2) 

式中：ρ0 为支沟汇入后的氨氮含量；Q 为主沟道流量；

ρ1 为汇入点上游主沟道中的氨氮含量；q 为矿区支沟

汇入河流的流量；ρ2 为支沟汇流的氨氮含量。 

在本研究中主沟道沿程同时接收来自流域南侧
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的矿区支沟氨氮和来自流域北部的自然地表径流氨

氮。如图 7 所示，主沟道 A1 点的氨氮含量为 ρ1，由

矿区支沟汇入 A2 点的氨氮含量为 ρ2，则在主沟道

A0 点的氨氮含量 ρ0 可以通过公式(1)进行计算。由于

流域面积较小且区内土地利用方式和土壤类型都比

较均一，在不考虑地表产流能力变异的条件下 A1 和

A2 点的流量可以用该点的累计汇水面积进行表征。

此外考虑到主沟道由 A1到 A0 沿程接收了自然径流，

径流携带的氨氮将受稀释和转化作用影响而发生衰

减，若将衰减过程看作是迁移距离的反比，则公式(1)

可以变换为： 

1 2
1 2

1 2
0

0

  = 

S S

D D
K

S

 



  (3)

 
式中：ρ0 为支沟汇入后的氨氮含量；ρ1 为上一段主沟

道采样点的浸矿剂浓度；ρ2 为支沟汇流的浸矿剂浓

度；S1、S2、S0 分别为各自点位对应的累计汇水面积；

D1 和 D2 则分别为待预测点到上游采样点和支沟汇流

处的距离；K 为衰减系数。 

由公式(3)可知，主沟道沿程某一点的径流氨氮

含量可以使用上游氨氮含量、支沟氨氮含量、汇水面

积和水流距离共同构成的综合变量的线性函数进行

估算。在本研究流域中，以主沟道沿程采样点和矿区

支沟汇入点为依据，可以将主沟道划分为多个支沟氨

氮汇入和衰减的河段以估算污染物浓度，表 2 所示本

研究流域主沟道可以分为 8 个联动的分段，每个分段

末端取样点为下一分段的上游取样点，使用 GIS 水

文分析功能计算每个分段对应的矿区支沟汇水面积、

末端主沟累计汇水面积、末端取样点距支沟汇入点以

及上游取样点的距离，将表 2 中各分段信息和支沟及

上游主沟径流氨氮含量测定结果按公式(2)计算之后

作为自变量 x，建立与分段末端氨氮含量实测值之间

的关系，得到常数项为 0 的回归方程：Y = 139.14x(R² 

= 0.79，n = 8)，该方程接近 0.8 的决定系数证实了公

式(2)所示线性函数的合理性，同时也可以求算出本

研究流域条件下衰减系数 K 取值为 139.14，将此系

数代入公式(2)即可用于估算主沟道沿程某一位置的

径流氨氮含量。 

 

图 7  沟道汇流关系示意图 
Fig. 7  Diagram of channel confluence relationship 

表 2  主沟道分段方式及水文指标计算结果 
Table 2  Segmentations of main channel and the related hydrology indexes 

主沟分段 支沟汇水面积(hm2) 主沟累计汇水面积(hm2) 支沟汇入点距离(m) 上游取样点距离(m) 

G1—R1 41.21 77.89 410 – 

R1—R2 1.63 102.12 53 147 

R2—R3 4.91 109.22 20 102 

R3—R4 7.03 163.77 153 439 

R4—R5 51.93 244.98 31 388 

R5—R6 0.00 251.17 – 146 

R6—R7 1.05 264.23 91 152 

R7—R8 4.85 272.97 76 142 

注：R4—R5 段有两个矿区支沟汇入，已累加计算，而 R5—R6 段没有矿区支沟汇入。 

 
采用公式(2)估算主沟道沿程 8 个采样点的径流

氨氮含量，并将其与实测值对比得到图 8，由图 8 可

以看出，预测值整体上与实测值的波动变化趋势较为

一致，除 R1 和 R3 两处位置预测值偏低外，其余各

点的预测值均较接近实测值。用于评价估算值和实测

值接近程度的模型有效系数 ME 大于 0.75，说明估算

模型的效果较好[32]，可以在和研究区矿区小流域类

似的条件下应用。 

需要指出，流域尺度的空间迁移主要驱动因素是

地表汇水过程，本研究从地表产流能力的角度构建氨

氮迁移估算模型，主要考虑了流域地表径流过程，尚

未考虑浸矿山体通过地下水过程直接补给主沟道的

作用，而在实际条件下主沟道沿程的浸矿山体可能直

接通过地下水影响地表水中的氨氮含量，这可能是导

致 R1 和 R3 分段出现氨氮低估的原因之一，研究这

一过程的影响需要依据流域水文地质条件开展长期

监测。另外，由于本研究流域面积相对较小、水系结

构较为简单，且绝大部分面积为自然林地覆盖，因而

背景条件比较均一，可以使用汇水面积预测支沟汇入

对主沟道氨氮含量的影响，图 8 所示的较高预测精度 
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图 8  主沟道氨氮迁移浓度预测效果 
Fig. 8  Prediction efficiency of ammonia nitrogen migration 

concentration in main channel 

 
也证明了这一思路的可行性。而当矿区流域面积较大

且区内包含农田和居民点等土地利用类型时，需要考

虑不同地块产流能力的异质性和其他污染源地可能

对水体氨氮的影响。此外，由于沟道沉积泥沙在丰水

期主要表现为污染物的汇，累积形成了较高的残留浸

矿剂含量，而在枯水期此部分累积污染物又将成为新

的源地，这说明残留浸矿剂向主沟道的迁移过程可能

随季节变化而表现出不同的规律。而本文主要研究了

流域丰水期的氨氮污染物迁移特征，在后续研究中应

重点探讨季节变化的影响，进一步揭示离子型稀土矿

区流域氨氮污染物迁移的时空变异机制并构建更科

学的预测模型。 

3  结论 

1) 浸矿山体自然坡面土壤氨氮含量随采样深度

的增加而增大，而山体崩塌将导致深层高浓度氨氮直

接出露地表，并随地表径流泥沙过程在沟道沉积泥沙

中进一步富集，沉积泥沙中氨氮、硝态氮含量与黏粒

和粉粒物质的含量呈正相关，与砂粒含量呈负相关。 

2) 流域主沟道径流中的氨氮含量平均超标 5.3

倍，出口处超标 6.7 倍，流域内局部矿区支沟超标达

24.5 倍，矿区支沟径流的氨氮和硝态氮含量整体上高

于主沟道，且随累计汇水面积的增加而呈指数函数趋

势增大，主沟道径流中氨氮和硝态氮含量受沿程矿区

支沟和自然径流交替汇入影响，表现出突增和衰减交

替的波动趋势。 

3) 在河流污染物完全混合模型思路的指导下，

本研究综合考虑上游氨氮含量、支沟氨氮含量、累计

汇水面积和水流距离等因子构建了主沟道沿程氨氮

含量估算模型，经实测值验证的模型有效系数达

0.79，估算效果较好。 
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