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1 引 言
砷是地下水中常见的污染物，当今世界有数亿

人口受到原生高砷地下水的影响[1]。 受高砷地下水
影响的国家主要有孟加拉国、印度、缅甸、越南、阿
根廷、美国及中国[1-2]，其中以孟加拉、印度和中国最
严重。中国的原生高砷地下水主要分布在山西大同
盆地、内蒙古河套平原、新疆及台湾等地[3-6]。
原生高砷地下水及其引起的地方性砷中毒，

引起了国际水文地球化学界的广泛关注， 主要在
以下方面开展了大量研究：(1)原生高砷地下水成
因研究，包括铁的氧化物/氢氧化物还原模式[2,7-8]、
黄铁矿/含砷黄铁矿氧化模式 [9-10]、砷的吸附与解
吸附模式[11-13]及微生物作用模式 [14-17]等；(2)原生高
砷地下水中砷来源研究；(3)原生高砷地下水系统

演化研究等方面。
山西大同盆地共有 3个县/市（山阴县、应县、

朔城区）属于饮水型砷中毒病区，1 个县/市（大同
市天镇县）属于饮水型高砷区。 其中，盆地中心的
山阴一带是砷的主要富集区。 笔者近年来对大同
盆地孔隙水的采样分析也表明：山阴县、应县和朔
城区一带地下水砷含量普遍高于中国的饮用水砷

标准（10μg/L）。 目前，仅山阴县饮用高砷水的人
口约有 3.5 万， 中毒病区涉及 20 多个乡镇 63 个
村庄，患病人数 5087人，患病率达 12.05 %[18]。
自 20世纪 90年代在大同盆地发现饮水型砷

中毒病例以来， 该地区出现的高砷地下水已引起
了广泛重视，并展开了大量的科学研究工作。通过
对本区高砷地下水 10余年的科学研究，结合当前
高砷地下水研究的发展趋势， 笔者系统综述了在
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图 1 大同盆地浅层地下水中砷含量等值线分布图
Fig.1 Distribution of arsenic concentrations in shallow groundwater

大同盆地高砷地下水研究中取得的一些成果和进

展， 内容包括大同盆地高砷地下水水化学特征及其
演化过程、 砷的来源及控制高砷地下水形成的地球
化学及生物地球化学过程等方面。

2 大同盆地高砷地下水的分布及赋存
环境

2.1 高砷地下水分布特点
大同盆地位于山西地堑系的北端， 东西长 250

km，南北宽 330 km，北、西、南三面为中低山环绕。
桑干河是该盆地主干河流， 发源于盆地西南宁武县
的管涔山，由西南向东北贯穿整个盆地。高砷地下水
呈条带状分布于盆地中南部， 从朔州市东部穿越山
阴县至应县，在宽约 6 km、长约 90 km 的范围内形
成地下水砷富集带。在水平方向上，从山前倾斜平原
前缘向冲湖积平原中心，水砷含量递增，主要分布在

桑干河与黄水河的河间洼地及山前倾斜平原与洪

积-冲湖积平原的交接洼地[19]。地下水中砷的浓度变
化范围为 0.6～1820 μg/L，高砷水井呈点状分布，不
同浓度砷含量的水井交替存在[20]。 高砷地下水主要
分布在 15～60 m深的范围内。 砷的最大浓度出现在
深约 20 m 处。 少数分布在 100 m 到 150 m 深的地
下水中也含有相当高的砷浓度，深度小于 100 m 的
地下水中砷含量普遍高于深度大于 100 m 的地下
水中砷的含量[21]。
2.2 高砷地下水赋存环境
大范围的高砷地下水经常存在于两种典型的环

境下[2]：一是干旱或半干旱地区的内陆或封闭盆地，
另一种是由冲积层形成的处于强还原条件下的含水

层。 两种环境均倾向于具有形成于地质历史上早期
的沉积物，且地势低平、地下水流动迟缓的地区。 大
同盆地的水文地质条件具有以下特征：
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表 1 大同盆地不同时代、不同岩性基岩样品中砷
含量（mg/kg）

Table 1 Statistic summary of arsenic content in
bedrocks around Datong basin

（1）旱-半干旱气候
大同盆地位于东亚季风区， 多年平均降水量

400 mm 左右，多年水面蒸发量 1880 mm，是降水量
的 4.7倍[22]。

（2）低洼、封闭的地形地貌
大同盆地形成在古近纪以后， 属塞北高原内陆

型湖盆，四周环山，中心为冲湖积平原，沉积了厚度
不等的第四系松散岩类。 地势平坦， 地形坡度小于
1‰。 总地势东北低、西南高。 桑干河、黄水河贯穿其
间。河流堆积作用使河流在盆地内坡度变缓，加之盆
地出口地带玄武岩喷发侵入使河床抬高， 致使盆地
呈封闭、半封闭状。 由于洪积-冲湖积交接洼地和河
间洼地地势低洼，地表常形成湿陷洼地，水流不畅，
蒸发作用强烈，盐碱地发育，沉积物长期处于饱和状
态，有利于砷从沉积物向水中释放。

（3）地下水径流滞缓
水-岩作用可以使砷由沉积物吸附相进入地下

水中，但是，进入地下水中的砷必须积聚至一定的浓
度，才能形成高砷地下水[2]。 也就是说，地球化学因
素诱使沉积物吸附的砷释放进入地下水后， 必须有
相对封闭的水文地质单元来保存， 才能形成区域范
围的高砷地下水。
显然，在地势低平的盆地中部，尤其是湖积沉积

物厚度较大、地下水径流滞缓，以蒸发排泄为主的地
区，特别易于发育高砷地下水。在大同盆地洪积扇前
缘的洪积-冲湖积交接洼地，含水层结构复杂，颗粒
较细，地下径流滞缓，水位较浅。 盆地中心桑干河与
黄水河的河间洼地，松散层颗粒极细，浅层以冲积、
淤积的亚砂土、亚粘土为主，10～30 m 以下以湖相杂
色粘性土堆积为主，且与马营庄凹陷复合，形成地下
水滞流区，导致地下水离子成分浓缩聚集。

（4）富含有机质的还原性水化学环境
第四纪中、晚更新世，大同盆地是个大湖盆，其内

沉积了厚层的湖积物。 中更新世后期，盆地边缘开始
介入水流形成了湖滨相沉积。中、晚更新世期，湖水较
浅，利于水生植物及鱼虾动物生存，湖相沉积层中富
含腐殖质。 到全新世湖水消亡后，湖中水生生物死亡
沉积于富砷的泥沙中，形成富有机质的高砷层位。 其
后湖水干枯，上面又被新的粘土等沉积层覆盖。 在浅
层承压含水层的上部，有 25～30 m的亚砂、亚粘土湖
相堆积物，使下伏承压含水层处于封闭、半封闭状态，
导致承压含水层长期处于厌氧环境。富含有机质的还

原水化学环境是高砷地下水形成的有利条件。

3 大同盆地含水层系统中砷的来源
3.1 区域岩石地球化学证据
含水层沉积物物源区各类含砷岩石及矿物是地

下水砷的最初来源， 表生环境下的风化与搬运过程
导致砷在含水层中富集[4,23]。 在大同盆地砷中毒区开
展的环境地球化学调查也表明，盆地周边岩石、煤系
地层为地下水砷的原生物源[24]。
笔者近年来在大同盆地周边系统采集了不同时

代、 不同岩性的 244 件基岩样品分析结果 （表 1）。
120 件太古宙杂岩砷含量较低， 变化范围为 0.37～
4.14 mg/kg，平均值为 0.97 mg/kg；38 件寒武—奥陶
纪灰岩/白云岩中砷含量变化范围为 0.89～3.39 mg/
kg， 平均值为 1.90 mg/kg；68 件石炭—二叠纪沉积
岩中砷含量较高，其在 0.54～22.00 mg/kg 之间变化，
平均值为 3.20 mg/kg； 古近—新近纪玄武岩中砷含
量与寒武—奥陶纪灰岩/白云岩中的砷含量相当，其
值变化于 0.55～3.20 mg/kg， 平均值为 1.75 mg/kg。
此外 ，3 件煤样品分析显示 ， 煤中砷含量高 ，为
102.13～103.25 mg/kg，平均 102.75 mg/kg。对大同盆
地周边基岩及煤砷含量分析表明，石炭—二叠纪含煤
岩系中砷含量较太古宙杂岩、寒武—奥陶纪灰岩—白
云岩及古近—新近纪玄武岩中砷含量高，且这类含煤
岩系在盆地周边大面积分布。 因此，石炭—二叠纪煤
系地层可能是本区地下水中砷的原生物源。
3.2 沉积物环境磁学证据
砷在地下水中的富集是沉积物-水相互作用的

结果[2]，因此，沉积物是水砷的直接来源。 沉积物中铁
的氧化物/氢氧化物是含水层中砷的主要载体[7-8,25]，而
沉积物中铁的氧化物主要有赤铁矿（αFe2O3）、针铁
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图 3 高砷含水层沉积物中砷含量与环境磁学参数关系图
Fig.3 The relationship of sediment arsenic content to different environmental magnetic parameters

矿 （αFeOOH）、 纤铁矿 （γFeOOH）、 磁赤铁矿
（γFe2O3）、磁铁矿（Fe3O4）和水铁矿（5Fe2O3·9H2O）
等不同的类型 [26]，且不同类型的铁的氧化物其环境
磁学性质不同。
磁化率是亚铁磁性矿物浓度的重要参数，同时当

亚铁磁性矿物含量很低时，磁化率也能指示反铁磁性
和顺磁性矿物的浓度。饱和等温剩磁与磁化率一样是
亚铁磁性矿物含量的重要参数，但其不能指示顺磁性
矿物和反铁磁性矿物含量。饱和等温剩磁和磁化率结
果表明， 沉积物中亚铁磁性矿物为主要的磁性矿物。
磁化率低于 10×10-8 m3 kg-1， 样品中磁性矿物以反铁
磁性矿物为主。 然而，沉积物磁化率变化范围为：5.3×
10-8～34.8×10-8 m3kg-1，平均值为 23.7×10-8 m3kg-1。 结
果说明，含水层沉积物中磁性矿物以亚铁磁性矿物为
主，同时也含有一定量的反铁磁性矿物。
硬等温剩磁是反铁磁性矿物含量的量度。 本研

究磁分析结果表明， 沉积物具有较低的硬等温剩磁
值， 其变化范围为 0.02×10-5 ～0.26×10-5 Am-2 kg-1，
平均值为 0.18×10-5 Am-2 kg-1。研究区沉积物样品等
温剩磁和饱和等温剩磁之间表现出很强的相关性

(r2=0.999, n=20)（图 2），表明软磁性矿物（如磁铁矿
等）是主要的磁性载体。
沉积物样品中砷含量与磁性参数之间的关系表

明， 等温剩磁和饱和等温剩磁与沉积物砷含量具有
显著的相关性(r2=0.686, n=20)（图 3）。 这表明，含水
层中砷主要趋向于在铁磁性矿物和反铁磁性矿物中

富集。 而砷含量与磁化率和硬饱和等温剩磁之间无
明显的相关性， 说明尽管反铁磁性矿物能富集一部
分砷，但铁磁性矿物为砷的主要载体[27]。

3.3 环境矿物学证据
含铁矿物被认为是含水层中砷的主要来源。 对

沉积物中磁性矿物按不同外加磁场（0.5 amp 和 2.0
amp）进行分选后发现。0.5 amp和 2.0 amp分选矿物
分别占总量的 0.05%～0.31%和 0.63%～2.89%。 强磁性
矿物（0.5 amp）和弱磁性矿物（2.0 amp）中砷含量分
别为 77.0～310.8 mg/kg和 28.9～70.4 mg/kg。 提取结
果和磁性矿物全铁分析数据表明， 可提取态铁主要
以铁的氧化物和氢氧化物矿物形式存在或以覆盖层

的形式存在于石英、长石等矿物表面，而这类铁的氧
化物/氢氧化物对砷具有强烈的亲和性。扫描电子显
微镜及 X 射线能谱分析也表明，普遍存在的铁的氧
化物/氢氧化物中含有高浓度的砷（图 4）。 对分选的

图 2 高砷含水层沉积物样品中饱和等温剩磁与
等温剩磁关系图

Fig.2 The relationship between SIRM and IRM of high
arsenic aquifer sediments
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图 4 环境扫面电子显微镜颗粒形貌及 X 射线能谱分析图（箭头指向能谱分析点）
Fig.4 Scanning electron microscopic image and energy dispersive X-ray spectra of titanium

and iron oxides in a sample. The arrow in the picture points to the microanalysis site

磁性矿物的 X射线粉晶衍射分析显示，铁的氧化物/
氢氧化物主要以残余的磁铁矿形式和以铁覆层的形

式覆盖在绿泥石、伊利石、石英及长石等矿物表面。
盆地及其周边未见有可能导致地下水砷污染的

工业或采矿活动报道，因此，含水层中富含砷的矿物
可能为地下水中砷的主要来源。铁的氧化物/氢氧化
物主要以残余的磁铁矿形式和以铁覆层的形式覆盖

在绿泥石、伊利石、及石英、长石等矿物表面，被认为
是本研究区含水层中主要含砷矿物。此外，粘土矿物
也可能是本区砷的潜在来源。 由于上述矿物其结构
中并不含有砷，因此，从提取分析结果来看，砷主要
以吸附或共沉淀形式存在上述铁的氧化物及氢氧化

物表面[27]。

4 高砷地下水形成机制研究
4.1 高砷地下水水化学证据
大同盆地的高砷地下水化学类型以 Na-HCO3

型为主，80％以上水样为 Na/(Cl+SO4)比值大于 1 的
苏打水[28]。 pH 值呈弱碱性，变化范围为 7.2～9.4，平
均值为 8.4。 除了极少数样品外，大部分高砷地下水
中的 SO2-

4 和 NO-
3离子含量较低 （通常分别低于 2.0

mg/L和 10.0 mg/L），且普遍检测到 HPO2-
4 ；部分水样

F-含量偏高； Fe 和 Mn 的含量一般分别在 0.5 mg/L
和 0.1 mg/L以上，个别高砷地下水井中较高[29]。 地下
水中甲基胂和二甲基胂含量均低于总砷含量的

2.0 %，无机态砷主要以 As(III) 和 As(V)形式存在，且

As(III)的含量高于 As(V)的含量。 此外，调查发现，砷
中毒重病区的井水大都呈淡黄绿色， 有浓烈的 H2S
气味，且含 CH4气体，如西盐池村的深井，溢出气体
可燃。这是该区高砷地下水的显著特点之一，指示了
该区典型的还原性地下水环境。
由地下水中砷与 HCO-

3 、NO-
3 、SO2-

4及 Fe含量之
间的关系 （图 5-a、b、c、d） 可知， 地下水中砷含量随
NO-

3和 SO2-
4含量的降低而逐渐升高。这表明地下水中

砷含量与含水层系统的氧化还原条件有关，还原条件
导致了地下水中砷含量的升高。 地下水中出现的 H2S
与硫酸根的还原有关，在这种还原条件下铁的氧化物
和 NO-

3极易被还原。 因此，铁的氧化物的还原及与之
伴随的砷的释放与地下水系统中 SO2-

4和 NO-
3的还原

是相一致的。 而本区地下水中砷含量与铁含量之间
并没有表现出显著的相关性， 这可能是由于铁的氧
化物还原产生的 Fe2+与 SO2-

4 还原产生的 S2-形成了
不溶的铁的硫化物原因。在世界上，许多高砷含水层
中广泛分布有铁的硫化物。
地下水中砷含量与 HCO-

3浓度之间没有显著的

相关性 ， 但高砷地下水样品往往含有高浓度的
HCO-

3。 这可能与微生物的活动过程有关，微生物在
还原铁释放砷的同时将含水层中的有机质氧化产生

大量的 HCO-
3。此外，还可能与高浓度的 HCO-

3与砷

酸根、亚砷酸根对铁的氧化物表面的竞争吸附有关。
然而，在高 HCO-

3浓度、高 pH 条件下，方解石、白云
石以及白铁矿等会产生沉淀。 Román-Ross 等[30]研
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图 5 大同盆地高砷地下水中砷与 Fe、NO-
3 、SO2-

4 、HCO-
3关系图

Fig.5 The relationship between arsenic and iron (a), nitrate (b), sulfate (c),
and bicarbonate (d) in groundwater

究表明亚砷酸盐易与方解石共沉淀或吸附在其表

面。 这也是在高 HCO-
3环境下， 地下水中砷含量与

HCO-
3具有负相关性的原因。

4.2 环境同位素证据
大同盆地地下水氢、氧和锶同位素组成表明：盆

地高砷地下水的主要补给来源是大气降水补给，且
在补给过程中经受过不同程度的蒸发作用， 这与本
区地处内陆、 降水量小、 干旱-半干旱气候类型有
关。在盆地南部湖积平原地带，河水灌溉入渗也是该
地区浅层潜水的来源之一。 地下水中 87Sr/86Sr 值分
布特征研究表明， 水-岩作用是控制地下水质成分
的主要因素。 地下水中的溶质主要来源于硅酸盐岩
和铝硅酸盐岩的风化或溶解， 而碳酸盐矿物溶解对
地下水化学组成的影响较小。与浅层孔隙水相比，中
深层孔隙水接受侧向基岩山区（如片麻岩）裂隙水的
补给，从而具有较高的 87Sr/86Sr 值[20]。
硫和砷的生物地球化学研究显示， 含水层中硫

化物的产生对地下水中砷含量具有控制作用。 但是
仅从水化学数据还很难判断硫酸根的还原作用和硫

化物的氧化作用哪个占主导地位。 而硫同位素能对
地下水系统中硫循环的地球化学过程提供重要说

明。研究表明，大同盆地高砷地下水硫同位素变化范
围为-2.5‰～+36.1‰。 地下水中硫同位素变化特征
可能反映了 SO2-

4 经历了一定的氧化还原循环或者

为具有不同硫同位素特征的地下水的混合。 重同位
素富集也说明地下水中 SO2-

4经历了还原过程。 研究
区高砷地下水具有显著的重同位素富集特征。 考虑
到地下水流路径， 地下水中硫同位素的富集与地下
水中砷的含量具有一定的正相关性[31-33]。
地下水样品中除了 2个具有低的硫同位素比值

外（分别为-2.5‰ 和 +8.5‰），硫同位素比值与地下
水中总砷含量表现出正的相关性（图 6）。 负的硫同
位素比值与还原态的硫有关， 低的 Eh 值也指示出
了环境的还原条件。 在厌氧环境下，对 H2S 和 HS-
的氧化会产生很多硫元素的中间成分，如元素硫、亚
硫酸盐等。 而且，Taylor 等[34]研究也表明，在硫化物
氧化生成硫酸盐的过程中产生的硫同位素分馏较小

或可以忽略。因此，经由氧化过程产生的硫酸根的硫
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图 6 大同盆地地下水中硫同位素比值与 SO2-
4浓度和总砷含量的关系

Fig.6 Content of SO2-
4 and total arsenic versus δ S[SO4] in groundwater from Datong basin

同位素与其母体硫化物的硫同位素是没有区别的，
对具有负值到低正值硫同位素的地下水样品， 其高
砷含量可能与硫化物在铁锰氧化物存在条件下的再

氧化过程有关。
4.3 地微生物学证据
越来越多的研究表明， 微生物在高砷地下水形

成过程中具有重要的作用[8,16]。
采用砷富集培养法从高砷地下水分布区山阴县

古城采集的沉积物中分离获得了 120 株土著耐砷
菌，其中有 9 株砷氧化菌(占总数的 7.5%)主要分布
在沉积物浅表层，45株砷还原菌(占总数的 37.5%)主
要分布在沉积物的中深层。 经 PCR-RFLP 多态性
分析后确定为 5 种砷还原菌 Comamonas sp., Delftia
sp., Kocuria sp., Stenotrophomonas sp., Thauera sp.。 属于
这 5个属的高耐砷还原菌目前还未见报道， 它们对
As(III)的耐性都超过了 15 Mm，是研究新型耐砷分
子机理的优势菌株[35]。
对沉积物的 16S rDNA PCR-DGGE 分析表

明，环境主体耐砷微生物属于 γ- Proteobacteria 和
δ- Proteobacteria， 耐砷微生物群落结构和不同深
度（4～41 m）沉积物的理化性质有一定的相关性，砷
氧化菌和还原菌的分布和沉积物的氧化还原等环境

条件密切相关[34]。根据这些结果，笔者预测砷还原菌
在沉积物中下层的还原作用是使得元素砷由沉积物

向地下水迁移的重要因素之一， 同时也是导致地下
水中 As(III)严重超标的重要原因。
不同碳源给养条件下土著微生物对砷释放的实

验研究表明， 地下水中 Fe和 As 的释放与微生物的
活动有关。微生物对碳源的利用具有选择性，碳源的
类型影响微宇宙实验中微生物的群落及结构， 进而
影响微生物活动过程的产物及其浓度。 但无论碳源
的种类及浓度如何， 微生物活动均会导致砷从沉积
物向溶液中释放[36]。砷及铁释放曲线表现出一致性，
这表明，砷的释放与含铁矿物的还原溶解有关。分别
对原状沉积物和微生物作用后的沉积物进行顺序提

取发现，微生物活动可使与结晶较差的铁的氧化物、
氢氧化物结合的大部分砷释放到溶液中。因此，当环
境中有足够的电子供体时， 微生物能够使结晶程度
较差的水铁矿等矿物的内部结构发生改变， 进而促
使绝大部分的砷和铁释放到地下水中[37]。
4.4 高砷地下水形成机制的认识
综上所述， 盆地周边石炭—二叠纪煤系地层是

盆地高砷环境的主要原生物源， 铁磁性矿物为砷的
主要载体； 盆地内富含有机质的湖相沉积物是次生
富砷介质，为地下水砷的直接来源。在大同盆地地形
较陡的基岩山区，化学风化强烈，水交替条件好，矿
物中的砷元素或化合物经风化作用、 降水淋滤溶入
水中，其活泼性增强，随地下水及河流向盆地迁移。
在盆地中心，地下水径流受阻，蒸发成为主要的排泄
方式，浓缩作用使得地下水中 TDS含量增大。 在富
含有机质的地层中，有机质（腐殖酸，尤其是富里酸）
在细菌或微生物作用下不断发生分解， 消耗大量氧
气，并产生 CO2和 H2S，使得地下水环境呈还原性。
同时，蒸发和 CO2与碳酸钙的反应也使得含水系统
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的 pH值增大。
在这种高 pH、低 Eh 条件下，由于铁锰氧化物

或氢氧化物等水合物或粘土矿物对砷的吸附性降

低，一部分被吸附的砷从这些矿物表面解吸 [38]；另一
方面， 部分铁锰氧化物可被还原为低价态可溶性铁
锰，从而使与其结合的砷也得以释放，并进入地下水
中。硫和砷的生物地球化学研究表明，含水层中硫化
物的产生对地下水中砷含量具有控制作用。 还原条
件下，水中的 SO2-

4和有机碳可被还原成 H2S 和 CH4

等低价态化合物， 尽管生成的硫化物达到一定浓度
时可与水中的亚铁离子和砷反应生成 FeAsS 沉淀，
降低了地下水中砷的含量。 但是，由于地下水中 Fe
和硫酸盐含量有限，Fe 普遍含量较低， 硫酸盐耗尽
后，CH4生成细菌就会成为主导力量，砷就会继续在
地下水中积聚。 此外，由于 pH 的升高，还可引起其
他不同的酸根离子的解吸，如磷酸根、钒酸根、铀酰
和钼酸根等也趋向于在溶液中积累， 这些被吸附的
阴离子以竞争吸附方式，进一步促进砷的解吸。
沉积物中水溶态和可交换态砷在水-岩相互作

用下极易进入地下水中。 溶入地下水中的砷不断与
周围沉积物发生水-岩作用，并随着 pH、Eh 以及微
生物作用等影响因素的变化发生形态改变。 经过漫
长的演化过程，最终形成了现今高砷地下水的特征。
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The genesis of high arsenic groundwater: a case study in Datong basin

WANG Yan-xin, SU Chun-li, XIE Xian-jun, XIE Zuo-ming
(School of Environmental Studies & MOE, Key Laboratory of Biogeology and Environmental Geology,

China University of Geosciences, Wuhan 430074, Hubei, China)

Abstract：Geogenic high arsenic groundwater occurs in Datong basin, northern China. This paper reports the
results of recent studies of high arsenic groundwater in Datong, which include spatial distribution of high arsenic
groundwater, hydrochemical evolution, source of arsenic, and geochemical processes controlling the mobilization
of arsenic. Carboniferous-Permian coal-bearing clastic rocks around the basin may constitute the primary sources
for arsenic in groundwater. Iron-bearing magnetic minerals are the main carrier of arsenic in the aquifer system
and organic matter -enriched lacustrine sediments is the secondary source for arsenic in groundwater. In the
central part of the basin, groundwater permeation is very slow and evaporation is the major way of groundwater
discharge. Intensive evaporation results in the increase of TDS content. Decomposition or oxidation of organic
carbon in aquifer sediments is catalyzed by bacteria and/or microorganisms, resulting in prevalence of anoxic
conditions. Under high pH and low Eh conditions, due to the adsorption of arsenic by iron or/and manganese
oxyhydroxides and the decrease of clay minerals, part of arsenic absorbed on the surface of these minerals tends to
be released from sediments during this process. On the other hand, iron and manganese oxyhydroxides with
strong adsorbing capacity for arsenic are reduced to low valence states which are soluble under low Eh conditions,
so arsenic adsorbed on their surface is released to groundwater. Under anoxic conditions, dissolved SO 2-

4 and
organic carbon can be reduced to produce H2S and CH4. Although dissolved arsenic can be removed from
groundwater via the reaction with pyrite due to FeAsS precipitation, the low concentration of dissolved iron and
sulfate in groundwater may limit this reaction. When sulfate is used up, methanogens will prevail the
biogeochemical processes and further promote the enrichment of arsenic in groundwater. In addition, pH increase
induces desorption of a wide variety of oxyanions, such as phosphate, vanadate, uranyl and molybdate, which tend
to accumulate in the groundwater. Competitive adsorption of these oxyanions with arsenic can result in the
release of arsenic from sediments into groundwater
Key words：Datong basin；arsenic；shallow groundwater；environmental magnetism；environmental mineralogy；
biogeochemistry
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