
近年来，伴随着我国工业化和城镇化进程的推

进，矿产资源开发和冶炼过程中的污染，工业三废的

不合理排放，化肥和农药的过量施用及污水灌溉引发

的农田重金属污染日趋严峻[1-2]。农田一旦遭受重金属
污染，不仅会使土壤肥力降低，而且直接影响农产品

产量和品质，最终通过食物链威胁人类健康[3-5]。近几
年来发生的“镉大米”、“血铅”、重金属蔬菜等食品安

全事件引起了广泛的社会关注。2016年 5月正式颁
布并启动的《土壤污染防治行动计划》，标志着我国对

土壤污染问题的整治进入战略性阶段。由于土壤重金

属污染来源复杂、污染隐蔽且具有累积性，并且不同
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摘 要：铁（氢）氧化物和腐殖质是广泛分布在土壤中的重要天然活性物质，因其具有较大的比表面积并且铁（氢）氧化物表面的

-OH与腐殖质表面的-COOH、-OH等活性官能团可通过静电作用、配体交换等多种机制对重金属离子产生较强吸附，从而影响重
金属离子在环境中的迁移、转化和生物效应。深入了解重金属离子在铁（氢）氧化物-腐殖质复合体微界面相互作用的分子机理，对
于阐明重金属离子在环境中的迁移、转化过程具有重要意义。本文综述了金属离子在铁（氢）氧化物与腐殖质上吸附机理和模型的

研究进展，为重金属污染土壤的风险评估和控制提供理论依据。
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Abstract：Iron（hydr）oxides and humic substances（HS）are important natural active substances and ubiquitous in soils. Owing to their much
larger specific surface area and a greater variety of active functional groups such as -COOH and -OH, the specific interactions of heavy metal
ions adsorbing on the surface of iron（hydr）oxides and HS can easily occur through electrostatic and ligand exchange, which affects transport,
transformation and biological effects of heavy metal ions. Understanding the mechanism of micro-interfacial interaction between heavy metal
ions and iron（hydr）oxide-HS complex is of great importance to clarify the transport and transformation of heavy metal ions in the
environment. In this review, the mechanisms and models about the adsorption of metal ions on natural active substances were summarized.
These advances would provide an important theoretical basis for risk assessment and control of heavy metals in contaminated soils.
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重金属在土壤中的吸附、迁移和转化过程不尽相同。

因此，掌握重金属污染物在土壤中的环境行为才能更

有针对性地做好土壤污染防治工作。

在自然环境中，重金属的迁移转化主要受吸附/
解吸、沉淀/溶解、氧化/还原、络合/螯合等反应过程控
制，决定了不同的重金属元素在环境中的形态、生物

有效性和归宿[6-7]。土壤中的铁（氢）氧化物是地球环境
中最为丰富的金属氧化物之一，而腐殖质是土壤有机

质的主体，可占天然有机质组分 70%以上 [8-9]，两者
是土壤中最重要、最活跃的组分。铁（氢）氧化物和腐

殖质具有很大的比表面积，并且铁（氢）氧化物表面

的-OH与腐殖质表面的-COOH、-OH等活性官能团
可通过静电作用、配体交换等多种机制对重金属离子

产生较强吸附。同时，腐殖质与铁（氢）氧化物之间也

可发生强烈的反应[10-11]，它们之间可以通过一定的作
用力结合在一起。这一过程对土壤中的各种物理、化

学和生物过程均有重要的影响。例如，土壤腐殖质结

合在铁（氢）氧化物表面，影响其在土壤中的团聚、迁

移、沉积以及矿物表面的吸附、溶解、结晶等过程；与

此同时，铁（氢）氧化物通过表面吸附或表面催化作用

促进腐殖质的化学分解与缩合，反过来影响腐殖质在

土壤中的迁移转化过程及环境效应。这些变化会进一

步控制重金属污染物在土壤中的形态分布和迁移特

征[12-14]。因此，深入了解重金属离子在铁（氢）氧化物-
腐殖质复合体微界面相互作用的分子机理，对于阐明

重金属在环境中的迁移、转化过程具有重要意义。

1 重金属离子在铁（氢）氧化物上的吸附

1.1 重金属离子在铁（氢）氧化物上的吸附机理
铁（氢）氧化物具有稳定的化学性质，较高的比表

面积和细微的颗粒结构，广泛存在于土壤、河流、海

洋、湖泊的沉积物中，在污染物的环境过程中扮演着

重要角色 [15-16]。铁（氢）氧化物表面本身具有大量
的跃Fe-OH两性基团，以其是否发生质子化或去质子
化而具有可变电荷特性[17]。铁（氢）氧化物表面的电荷
性质主要是由单配位位点（>FeOH-0.5）或三配位位点
（>Fe3O-0.5）表面氧质子化引起的。公式（1）与公式（2）
中 0.5是表面基团的平均电荷，是根据波尔键价理
论计算的，质子亲和常数 logK 与铁（氢）氧化物的
PZC（零电荷点）相等[18]。

>FeOH-0.5+H+葑>FeOH2+0.5 logKFeOH=9.1依0.2 （1）
>Fe3O-0.5+H+葑>Fe3OH+0.5 logKFe3O =9.1依0.2 （2）
这种在铁（氢）氧化物界面质子化或去质子化后

产生的可变电荷可与溶液中带相反电荷的离子发生

表面配合，从而产生吸附。铁（氢）氧化物对金属离子

的吸附可分为专性吸附和非专性吸附[19]。非专性吸附
主要是指离子交换反应和静电吸附，主要作用力为弱

的范德华力和库仑引力，吸附产物位于静电层的外

层，被称作外圈络合物。由于碱金属（Li、Na、K、Rb、
Cs）和碱土金属（Be、Mg、Ca、Sr、Ba）离子水合半径较
大，这些离子在铁（氢）氧化物表面的吸附均属于非专

性吸附；而水合半径较小的金属离子和过渡金属离子

（如 Cu、Pb、Cr、Ni、As等），因其具有较强的极化能力
和变形力，可与铁（氢）氧化物表面活性基团通过配位

交换或共价键形成稳定的内圈络合物，从而发生专性

吸附[20]。Weng等[10]比较了 Ca和 Cu在针铁矿上吸附
行为，研究结果表明 Ca2+在静电层的电荷量比 Cu2+

多，因此在低 pH下，Cu与单配位位点（-FeOH-0.5）形
成内圈络合物，Ca与单配位位点形成外圈络合物。熊
娟[9]和 Hiemstra等[21]通过同步辐射 X射线吸附精细结
构（Extended X-ray Adsorption Fine Structure，EXAFS）
分析研究表明，二价金属离子（M2+）可能以多种形式
吸附在八面体结构的针铁矿的[110]、[021]面和[001]
面上（图 1和表 1）。它们的结合包括单齿形式、双齿
形式和三齿形式[22-23]。

1.2 重金属离子在铁（氢）氧化物上的吸附模型
近几十年来，国内外许多学者基于铁（氢）氧化物

对重金属吸附机理的研究进展，对相关模型研究也取

得了丰硕的成果，先后提出了两类反应模型。一类是

较早提出的通过实验手段获得的经验性模型，如

Langmuir、Freundlich 模型 [29-30]，该模型认为单分子层
吸附位点在固相表面均匀地分布着，每个吸附位点的

能量都是相同的。这显然与真实固体表面实际不符，

经验模型的参数是条件参数，依赖外界环境条件的变

化，不同实验条件获取的模型参数不同，不能用来解

图 1 针铁矿晶体形貌模式图[21]

Figure 1 Schematic presentation of the goethite crystal morphology[21]
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释吸附机理和计算形态分布，但因其公式形式简单，

而且结合数学模型，在实际中的应用十分广泛。另一

类是机理性的表面络合模型（SCMs），主要是恒电容
模型[31]、双电层模型[32]和三电层模型[33]。这类模型以质
量平衡定律、物料平衡定律和电荷平衡定律为基础，

不仅考虑吸附位点的实际类型和特性、也考虑吸附反

应的非理想性、以及吸附活性位点的位置、电荷分布

和其对表面电势的影响等，由于吸附模型的机理性，

模型参数不受外界环境条件的影响，能够计算吸附态

离子的形态和分布[34]。Selim等[35]对微量元素在土壤活
性胶体上的吸附模型进行了比较，认为 Langmuir、
Freundlich模型虽然能够很好地拟合实验数据，但其
参数只适用于特定的条件，而 SCMs的参数能够适用
于较宽泛的环境条件。

在 SCMs模型中应用广泛、最成功的模型是 CD-
MUSIC 模型（Charge Distribution - Multisite Surface
Complexation），主要包括两个部分：电荷分布（CD）和
多位点表面络合（MUSIC）。模型构建分为两个方面：
（1）表面组成，从晶体学、形貌学角度揭示金属氧化物
的物理特性。（2）化学反应，从静电特征、化学反应揭示
金属氧化物吸附反应的化学特性[36]。该模型主要用
于计算离子在金属（氢）氧化物上的吸附（表 2），认为
氧化物表面的电荷是由于表面基团的单配位位点

（-FeOH-0.5）和三配位位点（-Fe3O-0.5）质子化引起的，金
属离子能够与这两类表面位点形成不同类型的内圈

或外圈络合物[10]。熊娟[9]用 CD-MUSIC模型对 Pb2+在
针铁矿上的吸附形态进行研究，认为在低浓度下 Pb2+

主要吸附在针铁矿[021]面，与两个单配位位点和一个
双配位位点形成三齿配位复合物；在高浓度下 Pb2+主
要吸附在针铁矿[110]面，与两个单配位位点形成双齿
配位络合物。Rietra 等 [37]和 Weng 等 [10]对Ca2+在针铁
矿上的吸附进行了研究，认为当 pH<4.5时，Ca2+与单
配位位点（-FeOH-0.5）主要形成单齿络合物；当 pH>6
时，单体双齿的水解态占主导地位，并且吸附 Ca2+的

电荷主要位于扩散层。

2 重金属离子在腐殖质上的吸附

2.1 腐殖质分类与特征
腐殖质是动植物有机残体经过一系列复杂的物

理、化学、生物变化过程后，形成的一类褐色或黑色的

高聚合物质，广泛分布在自然土壤、水体（包括河流、

湖泊和海洋）和沉积物中[42-43]。腐殖质结构十分复杂，
表面含有羧基、羟基、酚羟基、氨基、醌基、酮基、及巯

基等多种活性基团。根据它们在碱和酸中的溶解度，

可以将腐殖质分为三类 [44]：（1）胡敏酸（Humic Acid，
HA），相对分子质量约在 6~20 kDa之间，溶于稀碱
液，易在酸中沉淀析出；（2）富里酸（Fulvic Acid，FA），
相对分子质量一般在 1~5 kDa之间，既可溶于酸又可
溶于碱；（3）胡敏素（Humin，Hmi），相对分子质量约在
20~1 000 kDa之间，既难溶于酸又难溶于碱。HA与
FA的基本结构相似，但其分子量和表面活性基团存
在一些差异。HA苯环数量较多，彼此连接紧密，FA
苯环数量较少，以脂肪链为主；单个 HA分子的酸性
位点含量远高于 FA[45]。
2.2 重金属离子在腐殖质上的吸附机理

腐殖质对环境中的重金属离子有极强的络合吸

持能力，这和腐殖质内在结构有密切联系。腐殖酸与

金属离子之间的作用基团，最主要的是酚羟基和羧

基，表现为两种反应类型，如图 2。腐殖酸分子中羧基
的邻位存在酚羟基时，可以加强其对金属离子的螯合

能力。螯合物的形成方式取决于金属离子的质量浓

度，浓度高时以交换吸附方式为主，浓度低时则以螯

合作用为主。

腐殖质与重金属离子结合能力的强弱可用亲和

力常数的大小来表示，不同官能团与金属离子之间具

有特定的结合能力。其中羧基的 pKa介于 3耀6，而酚羟
基 pKa在 9耀11之间，其他官能团包括 茁-二羧基化合
物、氨基、醌基、酮基、及巯基的 pKa介于两者之间[46]。

表 1 二价金属离子（M2+）在针铁矿表面的结合类型
Table 1 Binding types of two valent metal ion（M2+）on goethite surface

表面结合类型 离子 结合位点 结合形式 参考文献

[-FeOH-M]+1.5 Ca 1个[110]面-FeOH-0.5 单齿 [10，24]
[（-Fe2OH）2-M]+2 Cu、Cd、Pb、Zn 2个[001]面-Fe2OH0 双齿 [23]
[（-FeOH）2-M]+1 Cu、Cd、Pb、Zn 2个[110]面-FeOH-0.5 双齿 [23]

[-FeOH-M-（HOFe2-）]+1.5 Zn 1个[110]面-FeOH-0.5和 1个[001]面-Fe2OH0 双齿 [25]
[（-FeOH）2-M-（OFe3-）]+0.5 Cu、Pb 2个[110]面-FeOH-0.5和 1个[021]面-Fe3O-0.5 三齿 [26-27]
[（-FeOH）2-M-（HOFe2-）]+1 Cu、Cd、Pb、Zn 2个[110]面-FeOH-0.5和 1个[001]面-Fe2OH0 三齿 [23，28]
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表 2 CD-MUSIC模型在针铁矿吸附重金属研究中的应用
Table 2 Application of CD-MUSIC model in study of heavy metals adsorption on goethite

根据腐殖酸与金属离子相互作用时生成键的性质，可

分为两种反应类型：（1）与金属离子主要生成离子键，
主要是碱金属离子及碱土金属离子；（2）与二价或多
价金属离子形成配位化合物，这些金属阳离子不易和

腐殖酸形成离子键，主要是过渡元素和重金属元素。另

外，腐殖质还能与变价金属元素如铁（Fe）、汞（Hg）、铬
（Cr）、砷（As）等发生氧化还原反应，其原因是分子中的
羧基、酚羟基、半醌等基团具有一定的还原能力，同时，

腐殖质分子中的芳香结构能够接受和传递电子，与变

价金属离子发生还原反应[47]。这种电子转移能力受较
多因素影响，既有内在结构因素（如有机碳骨架排列方

式），也有外在环境因素（pH值、氧气含量等），不同来
源腐殖质对于同种因素的敏感性也存在一定差异。

2.3 重金属离子在腐殖质上的吸附模型
近几年来，许多用于腐殖质吸附重金属离子的化

学形态模型相继被提出，其中以 Saito等[48]提出的NICA
（Non -Ideal Competitive Adsorption）-Donnan 模型和
Tipping [49]提出的 Models V/VI 最具代表性。NICA-
Donnan 模型以扩展 Henderson-Hasselbalch 模型或
Hill模型作为局部吸附等温模型，采用连续亲和分布
解释了吸附剂异相性，并引入 Donnan模型来解释非
特异吸附和静电吸附[50-52]。NICA-Donnan模型是由
NICA方程和 Donnan模型两部分组成。NICA方程假
设腐殖质的化学非均一性是由其表面的羧基类配体

（低亲和性）和羟基类配体（高亲和性）引起的，这两类

配体是连续分布的。与此同时，采用 Donnan静电模型
描述静电层特征，计算静电作用吸附的离子数量。因

金属离子 表面形态 位点 1 位点 2 0-plane 1-plane 2-plane log K 参考文献

Cu -（FeOH）2Cu+1 2-FeOH-0.5 0 0.84 1.16 0 9.18 [10]
-（FeOH）2CuOH0 2-FeOH-0.5 0 0.84 0.16 0 3.60 [10]

-（FeOH）2Cu2（OH）2+1 2-FeOH-0.5 0 0.84 1.16 0 3.65 [10]
-（FeOH）2Cu2（OH）30 2-FeOH-0.5 0 0.84 0.16 0 -3.10 [10]

Cd -（FeOH）2Cd+1 2-FeOH-0.5 0 0.71 1.29 0 6.98 [38]
-（FeOH）2CdOH0 2-FeOH-0.5 0 0.71 0.29 0 -2.94 [38]
-（FehOH）2Cd+1 2-FehOH-0.5 0 0.71 1.29 0 6.98 [38]

-（FehOH）2CdOH0 2-FehOH-0.5 0 0.71 0.29 0 -0.32 [38]
Zn -（FeOHFe3O）Zn+1 1-FeOH-0.5 1-Fe3O-0.5 0.83 1.17 0 8.01 [25]

-（FeOHFe3O）ZnOH0 1-FeOH-0.5 1-Fe3O-0.5 0.83 0.17 0 -1.0 [25]
-（FehOH）2Zn+1 2-FehOH-0.5 0 0.83 1.17 0 6.63 [25]

-（FehOH）2ZnOH0 2-FehOH-0.5 0 0.83 0.17 0 -2.38 [25]
Hg -（FeO）2H-Hg 2-FeOH-0.5 0 0.82 0.2 0 3.7 [39]

-（FeO）2-Hg 2-FeOH-0.5 0 -0.03 0.03 0 -5.0 [39]
Pb -（FeOH）2Pb+1 2-FeOH-0.5 0 1.15 0.85 0 9.75 [38]

-（FehOH）2Pb+1 2-FehOH-0.5 0 1.15 0.85 0 9.75 [38]
Cr -FeOCrO3-1.5 1-FeOH-0.5 0 0.2 -1.2 0 8.0 [40]

-（FeO）2CrO2-1 2-FeOH-0.5 0 0.4 -0.4 0 17.1 [40]
As -FeOAs（OH）2 1-FeOH-0.5 0 0.16 -0.16 0 4.41 [41]

-Fe2O2AsOH 2-FeOH-0.5 0 0.34 -0.34 0 7.20 [41]
-FeOAsO2OH 1-FeOH-0.5 0 0.30 -1.30 0 26.87 [41]
-Fe2O2AsO2 2-FeOH-0.5 0 0.47 -1.47 0 29.33 [41]

-Fe2O2AsOOH 2-FeOH-0.5 0 0.58 -1.58 0 32.57 [41]

图 2腐殖质与二价金属离子的交换模式
Figure 2 The cation exchange model between humic substances

and divalent metal ions
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此，非理想性吸附是 NICA模型的一个特点，模型参
数可由 pH-电荷曲线拟合得到，模型参数包含配位
数、位点异相性、亲和常数等信息，具有确切的物理意

义。而 Models V/VI假设腐殖质是大小一致的规则球
体，其表面具有羧基（A类）和羟基（B类）两类位点，
每类位点有 4种（共 8种）酸性位点，不同位点亲和常
数不同，且不连续分布[53]。NICA-Donnan模型不仅考
虑腐殖质酸性位点的化学异质性、反应的化学计量数

和专性吸附离子与质子之间的竞争，还考虑腐殖质与

离子之间的静电相互作用。因此，在计算离子在腐殖

质上的吸附更具有优势，已成功预测不同 pH值下
Ca2+、Cd2+、Pb2+、Zn2+和 Cu2+在腐殖质上的吸附竞争行
为[10，54]。Saito等[48]对 Cu2+在 HA上吸附进行了研究，结
果表明 NICA-Donnan模型对 Cu2+在 HA上的吸附在
较宽的 pH（3~11）范围都适用，Cu2+与-COOH和-OH
位点的 O原子能够以单齿和双齿的形式结合。Ge等[55]

用NICA-Donnan模型对 Cd2+、Hg2+和 Pb2+在土壤有机
质上的吸附数据进行了拟合，发现土壤有机质能够增

强 Cd2+、Hg2+和 Pb2+的络合。

3 重金属离子在复合物微界面上的吸附

3.1 铁（氢）氧化物与腐殖质交互作用的机理
铁（氢）氧化物对腐殖质的吸附模式有：阴离子交

换、配体交换表面配位、疏水性作用、熵效应、氢键作

用及阳离子桥[8，56]。腐殖质中的羧基、酚羟基等酸性官
能团能够与铁（氢）氧化物表面羟基（-OH）发生配位
反应形成配合物，被认为是腐殖质和铁（氢）氧化物间

主要的作用机理。腐殖质与铁氧化物配位交换的反应

式如下：

铁（氢）氧化物吸附腐殖质在形成铁（氢）氧化物-
腐殖质复合体的过程中，富含芳香结构比富含碳氢化

合物结构的腐殖质更易被吸附，并且吸附量会随总酸

度的增加而增加，由于 HA 的总酸度小于 FA 总酸
度，因此分子量小的亲水性 FA较之分子量大的疏水
性 HA更容易在铁（氢）氧化物表面上吸附，且吸附量
随芳香环碳含量的增高而增大或随 O/C比值的减小
而增大[58]。在铁（氢）氧化物对腐殖质的吸附过程中，最

初先被吸附的是腐殖质中大分子量的那部分，随后才

逐步被小分子量的那部分取代而最终达到吸附平衡[57]。
铁（氢）氧化物对腐殖质的吸附主要受 pH值和离子
强度的影响。当 pH<PZC时，铁（氢）氧化物表面带大
量正电荷，pH值越低，正电荷数量越多，对腐殖质的
吸附能力越强。当 pH>PZC时，铁（氢）氧化物表面带
负电荷，pH值越高，负电荷数量越多，对自身带负电
荷的腐殖质吸附能力越弱。pH值的变化还能影响腐
殖质的分子形态、极性及空间排列，pH值越低，腐殖
质的酸性官能团（-COOH、-OH）发生质子化反应，疏
水作用越强，越容易被铁（氢）氧化物吸附[59-60]。离子强
度通过改变铁（氢）氧化物表面的双电层厚度，影响腐

殖质与铁（氢）氧化物之间相互作用力。离子强度增大

使铁（氢）氧化物表面双电层将被压缩，静电作用增

强，同时可能存在的桥架作用，使得铁（氢）氧化物对

腐殖质吸附量增加[61]。
3.2 重金属离子在复合物微界面上的吸附机理

腐殖质与铁（氢）氧化物同时存在于土壤中，但腐

殖质很少以游离态的形式存在，而是与铁（氢）氧化物

和阳离子紧密结合；同时，腐殖质自身具有氧化还原

特性，能够在变价重金属化学降解转化过程中作为电

子传递媒介[62-63]。重金属离子在铁（氢）氧化物-腐殖
质复合物表面吸附，能够改变铁（氢）氧化物和腐殖质

表面的理化性质，溶解态的腐殖质与铁氧化物表面也

能够竞争吸附重金属离子，影响重金属离子在微界面

环境中的迁移[64-65]。在三元体系中，腐殖质以及金属离
子可以结合到铁（氢）氧化物表面，并且两两都具有交

互作用。金属离子在铁（氢）氧化物-腐殖质复合物上
通常有三种吸附方式：（1）腐殖质与金属离子竞争
铁（氢）氧化物表面的活性位点；（2）在溶液中形成腐
殖质-离子配合物，减少在铁（氢）氧化物表面的吸附；
（3）形成三元配合物[10，66]。这些三元配合物通常有两种
类型：淤金属离子在铁（氢）氧化物表面活性位点和腐
殖质之间形成“桥”的形式（即>（Fe）-M-HS）；于金属
离子结合在腐殖质的配体上，不与表面位点络合（即>
（Fe）-HS-M）[67]。研究表明，这种“桥”结合的方式大部
分由氢键作用引起，架“桥”的阳离子价态越高，越容

易形成“阳离子桥”[68]。因此，高价态阳离子对腐殖酸
在铁氧化物上的吸附影响比低价态的阳离子大。

当腐殖质浓度较低时以溶解态的离子形式存在，

在浓度较高或与阳离子、质子反应时则以胶粒或团聚

体的形式存在，由于其粒径较小（通常由几个纳米至

几个微米），使其具有较大的比表面积和较高的反应

FTIR光谱研究表明，针铁矿吸附 HS最主要的机制是 HS表面
羧基与针铁矿表面的羟基位点结合[57]

（云藻） O C

OO
HSCOH+2 O- + H2OHS（云藻）
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活性，并且在溶液中仍然保持悬浮状态，有利于重金

属离子的迁移[69]。因此，重金属离子在铁（氢）氧化物-
腐殖质复合物表面的吸附主要受腐殖质的溶解性与

铁（氢）氧化物结合态的相对含量以及两者的微界面

结合形态所调控。张磊等[70]对 Pb、As在溶解性有机质
与铁氧化物相互作用的研究中发现，溶解性有机质与

铁氧化物的相互作用能明显增强还原环境下铁氧化

物中 Pb和 As的再释放，使它们在溶液中的浓度增
高。Fakour等[71]对 As在水铁矿-胡敏酸复合体的研究
表明，AsO3-3、AsO3-4能够与有机质竞争水铁矿表面的活

性位点，使 As（芋）和 As（吁）的吸附量降低。Lai等[72]

的研究表明，HA的存在增加了 Cd2+在针铁矿表面的
吸附量。Cui等[38]对土壤中的 Cu2+、Zn2+和 Cd2+的形态
进行模型计算，结果表明 Cu2+和 Cd2+主要以有机结合
形态为主，而 Zn2+则以有机结合态和氧化物结合态为
主要结合形态。

3.3 重金属离子在复合物微界面上的吸附模型
20 世纪初，Filius 等 [73]、Weng 等 [74]、Hiemstra 等 [21]

以 CD-MUSIC模型、NICA-Donnan模型为基础，提出
配位-电荷分布（Ligand Charge Distribution，LCD）模
型。发展初期，LCD模型主要用于描述针铁矿对弱的
有机酸的吸附，如乳酸、草酸、柠檬酸等[75]。随后，LCD
模型逐渐对复杂的二元体系进行描述和预测，现已成

功用于针铁矿-HS复合物对 Ca2+、Cu2+、PO3-4和 AsO3-4
的吸附[10，60，73，76-77]。Saito等[66]用 LCD模型对 Cu2+/HA/针
铁矿三元共存的体系研究表明，Cu2+的吸附量随二元
体系中吸附量的增加而增加，这是因为针铁矿表面存

在 HA时，改变了针铁矿表面的静电势，从而削弱了
质子的竞争作用。Weng等[10]的研究进一步表明，Cu2+

在三元体系中用线性叠加模型和 LCD模型计算的结
果十分相近，FA的存在增加了 Cu2+在针铁矿表面的
吸附，但 Ca2+在三元体系中的吸附，只能用 LCD模型
进行计算，在 FA存在下，Ca2+在针铁矿表面的吸附量
要高于 Cu2+，这是因为 Ca2+对 FA的静电作用要强于
Cu2+。不仅如此，Weng等[77]在实验理论的基础上，将
CD-MUSIC模型和 NICA-Donnan模型应用到真实的
砂质土中，首次成功预测不同吸附剂在砂质土中对

Cu2+、Cd2+和 Zn2+活度的贡献度，其中有机结合形态分
别占的比例 0.3%~2.9%、0.6%~4.8%和 0.3%~2.1%。
随后她将重新推导的带可变电荷纳米颗粒的自由能

变化的数学表达式代替最初的 LCD中原来的相关表
达式以后，从根本上纠正了原来的错误，发展了 LCD
模型，使其成为迄今为止唯一的既可用于土壤有机质

在矿物颗粒上的吸附反应，同时也可用于离子在有机

质包被的矿物颗粒体系中吸附的机理模型，使化学形

态机理模型向更接近环境体系中的真实过程跨越了

一大步[38]。

4 结论与展望

金属离子在铁（氢）氧化物-腐殖质复合体微界面
上的吸附，能够改变铁（氢）氧化物和腐殖质表面的理

化性质。同时，腐殖质与金属离子能够形成络合物，减

少在铁（氢）氧化物表面的吸附。溶解态的腐殖质与铁

（氢）氧化物表面的相互作用也能对重金属离子的吸

附产生抑制作用。在复合体系中能够形成两种类型的

三元配合物：（1）金属离子在铁（氢）氧化物表面活性
位点和腐殖质之间形成“桥”的形式（即>（Fe）-M-
HS）；（2）金属离子结合在腐殖质的配体上，不与表面
位点络合（即>（Fe）-HS-M）。LCD 模型以 NICA-
Donnan模型和 CD-MUSIC模型为基础，不仅能够定
量描述金属离子在活性组分上的吸附行为，还可计算

金属离子在土壤中的形态分布，已成功预测 Cs+、Zn2+、
Ni2+、Cu2+、Co2+、Cd2+、Pb2+、Cr3+和 As3+等不同价态的金
属离子在三元体系中的吸附机制和结合形态。

不同类型土壤腐殖质的分子结构存在很大的差

异，对铁（氢）氧化物表面的交互作用也不尽相同，导

致重金属离子在不同的腐殖质-铁（氢）氧化物复合物
表面的吸附行为也有很大差异。目前对于不同重金属

离子在复合物表面的竞争吸附，还主要围绕单一或者

两种重金属混合的情况。因此，今后的研究应该多加

强多种金属离子共存情况下，不同类型腐殖质-铁
（氢）氧化物复合物表面对其在水体中吸附行为的影

响。同时，应借助同步辐射 X 射线吸收近边分析
（XANES）、X射线吸收精细结构光谱（EXAFS）、核磁
共振光谱（13C NMRS）、纳米颗粒粒径及组分分析、原
位 ATR-FTIR红外光谱、原子力显微技术（AFM）等高
精度的结构和形态分析技术，结合多表面模型和配体

与电荷分配模型，精细研究重金属离子在土壤天然活

性物质表面的微观吸附过程，揭示重金属离子在土壤

中的形态变化、迁移累积特征，为重金属在污染土壤

中的风险评估和控制提供理论依据。
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