
土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

DOI: 10.11766/trxb202511200556                                           CSTR: 32215.14.trxb202511200556 

席淑宁, 刘新敏, 曲佳雯, 唐雨婷, 李航. 极化效应在土壤/矿物表面重金属吸附中的重要调控作用 [J]. 土壤学报, 2026, 

XI Shuning, LIU Xinmin, QU Jiawen, TANG Yuting, LI Hang. The Significant Regulatory Role of the Polarization Effects in the 

Adsorption of Heavy Metals on Soil/Mineral Surfaces[J]. Acta Pedologica Sinica, 2026, 

极化效应在土壤/矿物表面重金属吸附中的重要调控

作用*
 

席淑宁，刘新敏†，曲佳雯，唐雨婷，李 航 

(界面过程与土壤健康重庆市重点实验室，西南大学资源环境学院，重庆 400715) 

 

摘 要：土壤/矿物中吸附作用是重金属污染修复的重要过程之一。由于对土壤/矿物独特性质缺乏深刻

理解，重金属吸附的界面反应机制仍不明确。基于轨道杂化理论，结合表面性质评估、重金属离子吸

附过程以及红外光谱技术，探讨了极化效应对重金属吸附的影响，明确了土壤/矿物界面各作用力对总

吸附能的贡献。结果表明，（1）不同类型颗粒的比表面积和表面电荷数量均表现出由高到低依次为恒

电荷蒙脱石、恒电荷为主的紫色土、可变电荷黄壤，但表面负电荷密度和负电场强度整体均表现出由

高到低依次为紫色土、黄壤、蒙脱石；（2）土壤/矿物表面电荷密度和电场强度随 pH 升高而增大，且

重金属吸附表现出强烈的离子特异性效应；（3）极化效应增强了重金属的吸附能力，不同类型颗粒表

面重金属离子的吸附能力由强到弱依次为蒙脱石、紫色土、黄壤；（4）吸附能大小与离子强度呈负相

关，而与 pH 呈正相关关系，各吸附能分量表现为库仑能、共价能、极化能依次降低，表明吸附过程依

赖于极化效应的共价作用，并且极化作用仍然弱于库仑作用；（5）重金属的极化效应对其吸附具有重

要调控作用，吸附强度可通过表面电场进行调节，表面电场依赖于 pH 和表面电荷密度（表面电荷数

量与比表面积比值）。本研究从微观界面行为揭示土壤/矿物对重金属吸附的量子机制，为土壤重金属

钝化/活化调控技术奠定理论基础。 
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Abstract: 【Objective】The adsorption of heavy metals in soils/minerals is one of the key processes for heavy metal 

pollution remediation. Owing to an insufficient in-depth understanding of the unique properties of soils/minerals, 

the interfacial reaction mechanism of heavy metal adsorption remains unclear. Therefore, this study aimed to 

investigate the regulatory effects of polarization on heavy metal adsorption at the soil/mineral interface, and 

quantitatively clarify the contribution of each interaction force to the total adsorption energy.【Method】Based on 
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orbital hybridization theory, combined with surface property evaluation, heavy metal ion adsorption experiments, 

and Fourier-transform infrared (FTIR) spectroscopy, it was systematically investigated the regulatory effects of 

polarization on heavy metal adsorption at the soil/mineral interface, and quantitatively clarified the contribution of 

each interaction force to the total adsorption energy. 【Result】The results showed that: (1) Both the specific surface 

area and surface charge quantity followed the order: permanent-charged montmorillonite > permanent-charge-

dominated purple soil > variable-charged yellow soil. However, the surface negative charge density and negative 

electric field strength generally followed the sequence of purple soil > yellow soil > montmorillonite. (2) The surface 

charge density and electric field strength of soils/minerals increased with increasing pH, and exhibited a significant 

ion specificity. The adsorption capacity followed Pb2+ > Zn2+ > Cu2+ > Cd2+ on the montmorillonite surfaces, and 

Pb2+ > Cu2+ > Cd2+ > Zn2+ on purple soil surfaces at low concentrations. As the equilibrium concentration increased, 

the adsorption rate of Cu2+ gradually became lower than that of Cd2+ and Zn2+, following Pb2+ > Cu2+ > Cd2+ > Zn2+ 

on yellow soil surfaces. (3) The polarization effects enhanced the heavy metal adsorption ability, and the adsorption 

capacity of heavy metal cations followed montmorillonite > purple soil > yellow soil. (4) The adsorption energy was 

negatively correlated with ionic strength but positively correlated with pH. The components of adsorption energy 

followed the order: Coulomb energy > Covalent energy > Polarization energy, indicating that the covalent and 

polarization forces, dependent on the polarization effects, were still weaker than the Coulomb force. (5) The 

polarization effects of heavy metals played a crucial regulatory role in their adsorption. Moreover, the adsorption 

intensity could be regulated by the polarization effect through the surface electric field, which depended on pH and 

surface charge density (the ratio of surface charge quantity to specific surface area). 【Conclusion】This study 

revealed the quantum mechanism of heavy metal adsorption on soils/minerals from the perspective of micro-

interfacial behavior, laying a theoretical foundation for the development of soil heavy metal passivation/activation 

regulation technologies.  

Key words: Heavy metals; Polarization effect; Electric field strength; Ion adsorption; pH; Surface charge density 

 

重金属污染是全球环境问题的重要组成部分，重金属如镉（Cd）、铅（Pb）等具有高毒

性、持久性和生物累积性，对人类健康和生态环境构成严重威胁[1]。重金属离子以不同的形

式存在于土壤中，其毒性和生物可利用度依赖于形态的稳定性[2]。 

土壤作为重金属吸附的重要载体，其表面性质对重金属的迁移、吸附和转化具有重要影

响[3]。土壤表面电荷特性决定了其对重金属离子的吸附行为。根据土壤表面电荷类型，可分

为恒电荷和可变电荷土壤[4]。恒电荷土壤中 2:1 型黏土矿物占主导地位，如蒙脱石、蛭石等，

表面电荷主要来自同晶置换，受环境因素（如 pH、电解质类型和浓度）的影响相对较弱[5- 

6]。可变电荷土壤中主要为 1:1 型黏土矿物、非硅酸盐氧化物以及有机质等物质（如高岭石

和铁铝氧化物等），其表面电荷主要来自质子吸附/解吸[7]和其他离子的专性吸附。土壤中的

永久电荷量较低，可变电荷量较大，易受环境影响[8]。这两种土壤类型在重金属吸附行为上

表现出显著差异。研究[9-11]表明，重金属在恒电荷表面以静电作用力为主，在可变电荷表面

以配位/共价键为主。黏土矿物硅氧烷表面氧原子的孤对电子活性低，难以形成稳定化学键，

导致重金属离子在恒电荷表面以静电吸附为主[12]。 

土壤/矿物颗粒表面电荷在水介质或真空中可产生 108~109 V·m-1 的强电场[13]。土壤电场

可改变原子轨道，使土壤表面化学反应呈现新特征；土壤中其他离子、原子及分子也会发生

类似的界面反应[14]。量子力学分析表明，吸附在表面的重金属离子会产生非经典极化效应，

进而导致重金属离子外层轨道发生非对称杂化[15]。该非经典极化效应会引发重金属阳离子

与带电矿物颗粒之间产生新的相互作用，即极化增强诱导力（PEIF）和极化诱导共价键

（PICB）。这些作用机制不仅会影响重金属阳离子在矿物颗粒表面的吸附过程，还会改变矿

物胶体颗粒的稳定性[13-14，16]。值得注意的是，PEIF 和 PICB 的强度受到两个关键因素的共
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同调控：一是阳离子外层电子云的构型特征，二是颗粒表面的电场强度[15]。 

虽然已有研究对重金属与矿物相互作用中的 PEIF 和 PICB 进行了定量表征[15]，但是土

壤是由不同黏土矿物、有机质、铁铝氧化物等组成的非均质复杂体系，其与重金属离子的相

互作用机制远较单一矿物更为复杂。极化效应在真实土壤表面与重金属离子相互作用中的贡

献尚未得到充分探究。基于此，本研究选取四种典型的含 d 轨道二价重金属离子——Cu2+、

Cd2+、Zn2+和 Pb2+，系统探究极化效应在重金属离子与不同类型土壤/矿物表面相互作用中的

贡献，明确极化效应对重金属吸附的重要调控作用。研究结果将为基于表面反应调控土壤重

金属钝化/活化技术奠定理论基础。 

1 材料与方法 

1.1 供试材料 

供试材料选取了 98%提纯蒙脱石（内蒙古赤峰市物华天宝矿物资源有限公司）、黄壤

（重庆北碚）及中性紫色土（重庆北碚）。供试土壤的基本理化性质如表 1 所示。 

表 1 供试土壤基本理化性质 

Table1 The original properties of the studied soil 

土壤类型 

Soil type 

成土母质 

Soil parent 

material 

pH 

有机质 

Organic 

matter/ 

(g·kg-1) 

全氮 

TN/ 

(g·kg-1) 

全磷 

TP/ 

(g·kg-1) 

全钾 

TK/ 

(g·kg-1) 

颗粒组成 

Soil particle composition/(g·kg-1) 

砂粒 

(0.05-2 

mm) 

粉粒 

(0.002-0.05 

mm) 

黏粒 

(<0.002 

mm) 

黄壤①
 残坡积物 5.5 10.8 0.6 10.4 0.3 210 542 228 

紫色土②
 坡积物 7.1 20.2 1.4 1.2 10.3 142 379 479 

①Yellow soil, ②Purple soil, ③Sand, ④Silt, ⑤Clay. 

1.2 表面性质评估 

1.2.1 H+饱和样制备  分别称取 500 g 矿物及土壤样品于 5 L 烧杯中，加入 2.5 L 0.1 mol·L-1 

HCl（水土质量比 1:5），500 r·min-1 恒温搅拌 24 h，以确保样品与溶液充分地反应接触。随

后将搅拌好的样品以 5 000 r·min-1 离心 10 min，弃上清液后，将沉淀重复上述步骤，用 0.1 

mol·L-1 HCl 反复饱和 3 次后离心，然后用纯水洗涤样品 3 次（去除溶液中多余的 H+），在

65 ℃条件下烘干，过 0.25 mm 筛备用。 

1.2.2 表面电荷数量测定  称取一定量 H+饱和样于烧杯中（所用质量根据所测样品的表面电

荷数量确定），向其中加入 50 mL 0.02 mol·L-1 NaOH 溶液，充分搅拌后测定 pH。当 pH 达

到 11 时，向其中少量多次加入 0.5 mol·L-1 的乙酸溶液，调节至目标 pH（如 pH 10），搅拌

平衡后用钠离子选择性电极测定溶液中 Na+活度。继续向悬液中加 0.5 mol·L-1 乙酸溶液至下

一个目标 pH 后（如 pH 9），再用 Na+选择性电极测定溶液中 Na+活度。循环该操作过程至

最低目标 pH 条件。根据 Na+活度值，采用“迭代运算方法”[17]得到 Na+浓度，根据 Na+初

始浓度与平衡浓度的差值计算 Na+吸附量，从而得到不同 pH 下的表面电荷数量（N0）。 

1.2.3 比表面积测定  将 H+饱和样用 0.005 mol·L-1 的 NaOH 和 KOH（浓度比为 1:1）混合溶

液充分搅拌，调节 pH 稳定在 7.5 左右，测定溶液中 Na+和 K+的浓度。根据测得的浓度，计

算 Na+和 K+的吸附量，计算公式如下： 

 0

Na Na Na- /N c c V W
                           (1) 
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 0

K K K- /N c c V W
                            (2) 

式中，NNa 和 NK 分别为 Na+和 K+的吸附量，mg·g-1； 0

Nac 和 0

Kc 分别为 Na+和 K+的初始浓度，

mg·L-1；CNa 和 CK分别为 Na+和 K+的平衡浓度，mg·L-1 ；V 为溶液的总体积，L；W 为称取

土壤样品的质量，g。 

根据两种指示离子的吸附量和平衡活度，由如下方程组评估待测样品的比表面积 S： 

'
Na Na 0

'
Na Na 0

' '
Na Na 0 Na Na 0

'
K K 0

'
K K 0

'
K K 0 K

2

Na 2

Na
2 2

2
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K
2

4 1

1 2 1

1 1

4 1

1 2 1

1 1

Z F

RT

Z F

RT

Z F Z F

RT RT

Z F

RT

Z F

RT

Z F Z

RT

e e
N

e
S

e e e
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N
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 

 
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 
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 

        
        

 
 

 
 

        
        
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 
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K 0

2
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













  

(3) 

式中，φ0ʹ为体系表面电位； K 和 Na 分别为平衡溶液中 Na+和 K+的活度；𝛾K和𝛾Na分别为

Na+和 K+的电荷系数；𝑍K和𝑍Na分别为 Na+和 K+的化合价；𝜅 为 Debye 参数，m-1；S 为比表

面积；e 为自然常数。 

1.2.4 表面电荷密度和表面电场强度计算  表面电荷密度 σ： 

0

S

N
 

 
(4) 

式中，N0为表面电荷数量；S 为比表面积。 

 

表面电场强度 ζ： 

4
 




 
(5) 

式中，ε为介质介电常数（水的介电常数为 8.9×10-9 C2·J-1·m-1）。 

1.3 重金属吸附实验 

将样品分别用硝酸钙溶液(0.1 mol·L-1)以固液质量比 1:10 处理三次，使样品表面负电荷

全部被 Ca2+饱和，用同样的方法水洗三次，以消除多余的游离态 Ca2+。处理好的样品在 65 ℃

下烘干，研磨过 0.25 mm 筛，分别制成蒙脱石、黄壤和紫色土的 Ca-饱和样。上述 Ca-饱和

样分别在 pH3、pH4、pH5 条件下进行批量吸附实验。在每个 pH 条件的实验中，分别称量

约 1 g 样品，置于 100 mL 的三角瓶中。分别向三角瓶中加入体积为 30 mL、浓度梯度为 

0.0001～0.01 mol·L-1 的重金属硝酸盐溶液（Cd2+、Pb2+、Zn2+、Cu2+）。重金属离子浓度梯

度配制方法：依次量取 0.1 mol·L-1 重金属离子母液 0.03、0.1、0.3、0.6、0.9、1.2、1.5、1.8、

2.1、2.4、2.7、3.0 mL 置于对应三角瓶中，再分别加去离子水定容至 30 mL。在 25 ℃下连

续振荡平衡 48 h 后，以 8 000 r·min-1 离心 5 min，取上清液为待测液。用原子吸收分光光度

计（HITACHI-Z2000，日本）测定上清液中重金属离子和 Ca2+的浓度，同时测定 pH。根据

悬浮液中重金属离子添加量与剩余量的差异，计算吸附量。 

1.4 傅里叶变换红外光谱（FTIR）分析 

对蒙脱石、紫色土及黄壤吸附重金属后的样品进行了 FTIR 分析。实验使用珀金埃尔默
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FTIR Spectrum Two 型光谱仪进行，光谱数据采集范围为 4 000 cm-1 至 400 cm-1，采用四次扫

描模式，仪器分辨率为 4 cm-1。 

1.5 极化效应的定量表征 

根据 Liu 等[15]的研究，黏土矿物及土壤表面吸附态离子产生强烈的极化效应，该效应使

重金属离子在土壤与矿物表面产生新的表面相互作用（PEIF 和 PICB），并利用非对称轨道

杂化理论量化其贡献。 

离子-表面相互作用的总能量 wT可以表示为： 

T T 0w Z F 
 

(6) 

式中，Z′为离子的化合价；F 为法拉第常数；φ0 为带电粒子的表面电位；βT=βcoul.+βdipole+βcov.， 

βT表示有效电荷系数，分别来源于离子与表面之间的库仑力、PEIF 和 PICB 的贡献。由于离

子表面库仑能 wcoul.=Z'Fφ0，因此 βcoul.=1。PEIF 的极化能 wdipole 为：
dipole dipole 0w Z F  ，PICB

的共价键能 wcov.为： 。 

量子力学分析表明，带电粒子表面的额外能量将首先来自 PEIF，  i i i iE f ea Z S   ，

其中，fi 对于给定的主量子数和角量子数是常数，2s2p 的 fi=3，3s3p 的 3 6if  ，3s3p3d

的 3 51 2if  。 

重金属离子（Me）极化能： 

 

 
Me Me Ca Ca

dipole dipole dipole coul.

Ca Ca Me Me

(Me)= (Ca) (Ca) (Ca)
E f Z S

w w w
E f Z S


 


 

 

(7) 

重金属的共价作用能为： 

cov. T dipole .(Me) (Me) (Me) (Me)coulw w w w  
 

(8) 

2 结果与讨论 

2.1 三种材料的表面性质表征 

蒙脱石、紫色土和黄壤三种材料的比表面积分别为 765±29、79±1 和 43±4 m2·g-1，表明

不同表面类型材料比表面积差异较大，由高到低依次为恒电荷蒙脱石、恒电荷为主的紫色土

和可变电荷黄壤。 

土壤颗粒比表面积主要取决于黏土含量、黏土矿物类型与有机碳含量[18]。Yu 等[19]研究

发现，有机质和高岭石是影响可变电荷土壤比表面积和表面电荷的主要因素，而蒙脱石是影

响恒电荷土壤比表面积和表面电荷的主要因素。蒙脱石作为典型的 2：1 型膨胀性黏土矿物，

在紫色土中含量丰富，其晶体结构由两层硅氧四面体夹一层铝氧八面体组成，具有显著的同

晶置换现象（如 Mg2+、Fe2+替代 Al3+），导致层间存在永久负电荷。以恒电荷为主的紫色土，

蒙脱石含量相对较高，土壤中的永久电荷主要源于蒙脱石等 2:1 型黏土矿物中发生的同晶取

代[7]。可变电荷黄壤是经过强烈风化后产生，其矿物学特征以 1:1 型黏土矿物和铁铝氧化物

为主导[7]，高岭石含量较高，而高岭石通常表现出较低程度的同晶取代，导致其极低的永久

cov. cov. 0w Z F 



土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

负电荷[20]。 

为探究这三种材料的表面性质差异，对不同 pH 条件下蒙脱石、黄壤和紫色土的表面电

荷数量进行了测定（图 1a）。一般而言，对于恒电荷矿物或土壤，其表面电荷数量不随 pH

变化而变化。研究[21]表明，H+在蒙脱石表面不仅有静电吸附，还存在极化诱导的共价吸附，

H+的极化诱导共价吸附能够随电场强度的增加呈线性增加。极化诱导共价作用的存在必然

会影响表面有效电荷[22]。土壤及矿物表面电荷数量均随 pH 降低而显著减少（图 1a），土壤

中黏土矿物表面 O 原子（包括羟基和硅氧烷 O 原子）与 H+形成的极化诱导共价吸附导致表

面有效负电荷数量减少，并且随 pH 降低，表面有效负电荷减少。在同一 pH 条件下，三种

材料表面电荷数量由大到小依次为蒙脱石、紫色土、黄壤，且恒电荷矿物及恒电荷土壤表面

电荷数量随 pH 降低的程度大于可变电荷土壤。这可能是因为恒电荷土壤在黏粒矿物组成上

伊利石占比较高，例如黑土、黑钙土、栗钙土、暗棕壤和棕壤黏粒矿物组成上伊利石含量均

超过了 50%[22]。与蒙脱石比较，伊利石表面 O 原子与 H+具有更强的极化诱导共价作用，进

而导致恒电荷土壤表现出与可变电荷土壤类似的电荷特征。 

 

注：MMT、PS、YS 分别表示蒙脱石、紫色土与黄壤。下同。Note: MMT, PS, and YS denote montmorillonite, 

purple soil, and yellow soil, respectively. The same below. 

图 1 不同材料表面性质（a.表面电荷数量，b.表面电荷密度，c.表面电场强度）随 pH 的变化 

Fig.1 Surface properties (a. surface charge number, b. surface charge density and c. surface electric field) of different 

soils/materials as a function of pH 

通过比表面积与表面电荷数量计算了蒙脱石、紫色土、黄壤的表面电荷密度（图 1b）和

表面电场强度（图 1c）。由图可知，三种材料表面负电荷密度和表面负电场强度均随 pH 升

高而增大。由于离子非经典极化作用，离子在双电层的扩散距离不同，导致对应位置的电荷

密度及电场强度存在差异[23]。但是，在 pH>3 时，电场强度均可达 108 V·m-1 以上，离子吸

附受颗粒表面电场的强烈影响。在 pH>3 时，三种材料的表面电荷密度绝对值和表面负电荷

强度整体均表现出由高到低依次为：紫色土、黄壤、蒙脱石（图 1b 和图 1c），由其比表面

积和表面电荷数量（图 1a）共同决定。 

2.2 重金属离子吸附等温线 

三种材料表面 Cu2+、Cd2+、Zn2+、Pb2+吸附量与平衡浓度的关系及其在对应 pH 条件下

的表面电荷数量如图 2 所示。重金属离子在蒙脱石、紫色土和黄壤表面吸附量采用 Freundlich

等温模型进行拟合。 
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注：横线表示体系所处 pH 的表面电荷数量。Note: The horizontal lines represent the surface charge number at the pH 

in bulk solutions. 

图 2 不同 pH 下蒙脱石（a~c）、紫色土（d~f）、黄壤（g~i）的重金属离子吸附量 

Fig.2 Adsorption capacity of heavy metal ions on the surface of different soils/materials under different pH conditions (a,-

c.montmorillonite, d.-f. purple soil and g.-i. yellow soil) 

（1）重金属离子在土壤及矿物表面的吸附量与平衡浓度呈正相关。随着平衡浓度增加，

重金属离子吸附速率先迅速增加，而后逐渐减缓，直至达到饱和。这是由于在吸附初期，吸

附剂表面活性位点较多，且溶液中的重金属离子浓度较高，吸附速率较快。然而，随着吸附

过程的进行，活性位点逐渐被占据，吸附速率开始减慢，最终趋于稳定并达到平衡状态。 

（2）溶液中 H+参与重金属离子的竞争吸附过程。通过比较 pH 对重金属离子吸附的影

响发现，矿物表面重金属离子吸附量随 pH 升高而增大。随 pH 升高，黏土矿物表面负电荷

增加，其表面负电场更强（图 1），表面羟基逐渐去质子化，形成带负电位点。这些位点能

与金属离子形成更稳定的内层表面络合物，显著提高了吸附能力和选择性[24]。实验数据表

明，在 pH 5 条件下 Cu2+吸附量出现异常峰值（图 2c），发生该现象是因为：当溶液 pH 接

近 Cu2+的临界沉淀 pH 时，体系中同时发生两种过程—溶液中 H+浓度的降低减弱了质子竞

争吸附效应，而 pH 升高导致的 Cu2+水解沉淀过程同步发生。 

（3）四种重金属离子吸附能力存在显著的特异性效应。在 pH 3 和 pH 4 条件下，相同

平衡浓度时，蒙脱石表面吸附量表现为：Pb2+>Zn2+>Cu2+>Cd2+，紫色土表面在较低浓度时吸

附量遵循：Pb2+>Cu2+>Cd2+>Zn2+，随着平衡浓度升高，Cu2+的吸附速率渐渐小于 Cd2+和 Zn2+，

黄壤表面也表现为：Pb2+>Cu2+>Cd2+>Zn2+。上述结果表明，离子特异性效应对离子吸附平衡

具有重要影响。离子非经典极化、色散力、离子体积和水化是离子吸附中特异性效应的重要

来源，但是色散力和体积效应仅在高离子浓度（通常为大于 0.1 mol·L-1）[25]和离子半径大（大
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于 0.2 nm）时才变得重要[26]，而非经典极化作用在低浓度下的强电场体系更重要。因此，重

金属吸附过程受多种因素共同影响。 

（4）重金属离子在不同表面类型的吸附表现出显著差异。通过比较三种表面重金属离

子吸附量发现，在相同 pH 条件下，各重金属离子吸附量均表现出由高到低依次为：蒙脱石、

紫色土、黄壤。例如 pH 3 时和平衡浓度 0.002 mol·L-1 时，Pb2+在蒙脱石、紫色土、黄壤中的

吸附分别为 18.2、8.1 与 3.6 cmol·kg-1。蒙脱石、紫色土与黄壤的最大吸附量差异主要由其电

荷类型及矿物结构决定。蒙脱石高密度永久负电荷，在宽 pH 范围内通过离子交换和表面络

合高效吸附阳离子（如 Pb2+、Cu2+），最大吸附量可达 0.3 meq·g-1[27]。紫色土兼具永久电荷

与可变电荷，电荷密度和吸附能力受 pH 调控，黄壤则以可变电荷为主[22，28]。在低 pH 时表

面正电荷占优，排斥阳离子，高 pH 时与有机质和铁铝氧化物竞争吸附位点，导致吸附量较

低[29]。 

2.3 基于极化效应的重金属吸附能 

尽管重金属在表面的吸附受多种作用共同影响，但其与表面作用的总吸附能（图 3）主

要由库仑能、极化能以及共价能（图 4）构成。 

 

图 3 不同 pH 条件下蒙脱石（a~c）、紫色土（d~f）、黄壤（g~i）的重金属离子总吸附能 

Fig.3 Total adsorption energy of heavy metal ions on the different surfaces under different pH conditions (a.-c. montmorillonite, 

d.-f. purple soil and g.-i. yellow soil) 

（1）吸附能大小与离子强度呈负相关，随离子强度增加而减弱。这是由于随离子强度

升高，扩散层反离子对表面电场的屏蔽效应显著增强。这种屏蔽作用通过压缩双电层，导致

颗粒表面的有效电场强度呈指数衰减。根据 Gouy-Chapman 理论，土壤颗粒表面电场强度直

接影响其静电吸附能力。电场强度越小，对带正电荷的重金属离子的库仑吸引力越弱[30]。 

（2）总吸附能随 pH 升高而增大。pH 改变了土壤及矿物表面的电场强度（图 1），在
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pH 极低时，表面电场几乎被完全屏蔽，导致极化效应减弱，此时色散力和体积效应占主要

贡献。随着 pH 升高，表面电场增强，极化作用也增强。刘新敏等[31]理论研究表明，表面电

荷产生的强电场使矿物表面 O 原子与 H+之间会产生新的共价性相互作用，即 PICB。PICB

大大增强了 H+吸附能密度，且 H+吸附能密度随 pH 降低而增大，表明低 pH 条件下 H+与矿

物表面相互作用更强。 

（3）各吸附能分量表现为：wcoul.>wcov.>wdipole。尽管非对称轨道杂化会增强矿物吸附重

金属能力，但库仑力仍起主导作用，占总吸附能的 48%左右。非对称杂化引起的共价键强度

（约为 5~11 kJ·mol-1）远低于经典配位键（约 100 kJ·mol-1）[13]。但它仍然对表面 O 原子与

重金属阳离子之间的总吸附能做出了贡献，表明极化效应对重金属专性吸附具有一定调控作

用。实验数据显示，矿物硅氧烷表面 O 原子与重金属阳离子的外层电子会被不同程度激活
[15]，其本质是通过轨道杂化形成了新型界面键合结构。这种非对称杂化效应在含氧带电表面

尤为显著，通过增强 O 原子与重金属离子的轨道重叠程度，重塑了界面相互作用机制。若

不考虑极化诱导共价作用的影响，吸附能仅由离子浓度和吸附密度决定，则不同重金属离子

之间吸附能无差异。在无电场情况下，重金属和硅氧烷表面 O 原子之间无法形成共价键。 

（4）在相同离子强度和 pH 条件下，四种重金属离子在蒙脱石和紫色土表面总吸附能

无显著差异，但是 Cd2+在黄壤表面总吸附能与其他三种离子差异较大（图 3）。结合吸附能

各分量分析：在相同 pH 和相同离子强度下，蒙脱石与紫色土表面由极化诱导共价作用引起

的共价键能 wcov.顺序为：Pb2+>Cu2+>Cd2+>Zn2+，而在黄壤表面 wcov.顺序表现为：

Pb2+>Cu2+≈Zn2+>Cd2+。这种差异可能源于黄壤表面重金属离子吸附后体系 pH 的变化，该变

化引起表面电场强度差异，进而影响表面极化效应的强度。已有研究表明，恒/可变电荷土

壤的表面电荷量与电场强度是调控 Cd²⁺吸附的重要因素：随表面电荷量与电场强度升高，

Cd2+与土壤表面的相互作用增强，扩散活化能势垒降低，从而促进 Cd2+被吸附[32]。 

（5）重金属离子在三种表面的总吸附能由高到低依次为黄壤、紫色土、蒙脱石。黏土

矿物硅氧烷表面 O 原子与金属离子的键能随着电场强度的增强而增强，当电场变弱时共价

键能也变弱，当电场消失时，极化诱导共价键也随之消失。这种共价作用也不会使黏土矿物

表面电荷发生反转[33]。表面电场强度由大到小依次为紫色土、黄壤、蒙脱石（图 1），由此

可见，对于土壤中的复杂体系，吸附能并非完全与电场强度正相关，这表明表面电场强度不

是影响吸附能的唯一因素。例如，黄壤等可变电荷表面的羟基型 O 原子与重金属离子的共

价作用在无电场时仍然存在，但是电场会增强共价键的强度。 

综上所述，蒙脱石表面对重金属的吸附主要发生在硅氧烷型表面，吸附力包括库仑力、

极化力以及共价键，该共价键与表面电场强度和离子极化有关。紫色土与黄壤中的有机质和

铁铝氧化物等成分还包括表面羟基等可变电荷官能团（羧基、酚羟基、≡Fe-OH、≡Al-OH 等），

其共价键强度更强。但是，表面电场通过增大重金属离子的极化作用对共价键仍然具有放大

效应。 
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注：wcoul.、wcov.、wdipole 分别表示库仑能、共价能和极化能。 Note: . wcoul., wcov., wdipole represent Coulomb energy, 

covalent energy, and dipole polarization energy, respectively. 

图 4 pH4 条件下不同表面重金属离子各吸附能分量 

Fig.4 Adsorption energy components of heavy metal cations on the different surfaces under pH4 conditions 

2.4 红外光谱分析 

为探索极化效应对不同表面的吸附机制，分别解析了 Cu2+、Cd2+、Zn2+、Pb2+阳离子饱

和的蒙脱石、紫色土和黄壤在 pH 4 条件下 4 000~400 cm-1 区域的 FTIR 吸收光谱图（图 5）。 

 

图 5 蒙脱石（a）、紫色土（b）和黄壤（c） 在 pH 4 条件下 4 000~400 cm-1 区域的傅里叶红外吸收光谱

图 

Fig. 5 Fourier transform infrared spectroscopy absorption spectra of montmorillonite(a), purple soil(b), and yellow soil (c) in the 

4000-400 cm-1 region under pH 4 conditions 

图 5 表明，蒙脱石、紫色土和黄壤在吸附重金属后的光谱图无明显差异，表明结构官能

团保持不变。蒙脱石一系列相同的波段，包括 Si-OH-Al、-OH 的伸缩振动（3 612 cm-1）、
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-OH 的拉伸和弯曲振动（3 400 和 1 628 cm-1）以及 Si-O 的面外和面内拉伸振动（1 107 和

986 cm-1 左右），表明蒙脱石的 2:1 层状结构未被破坏[34-35]。一方面，重金属的极化效应增

强了重金属与表面 O 原子的相互作用，从而使 Si-O 吸收峰红移而减弱。另一方面，水分子

极化效应也增强了水分子与表面 O 原子以及重金属与水分子的相互作用，从而降低重金属

离子与表面 O 原子相互作用[15]。因此，极化效应对重金属与表面相互作用具有双重贡献。

蒙脱石和紫色土吸附重金属后 Si-O 吸收峰出现了偏移（图 5a 和图 5b），表面重金属极化效

应贡献更大。黄壤体系两者贡献相当，使其吸附重金属后变化不明显（图 5c）。黏土矿物

（如高岭石、蒙脱石）在吸附重金属后常伴随层间羟基的 FTIR 峰位移（如 Al-OH 振动带偏

移 5~15 cm-1）[36]，而本研究黄壤体系的峰位稳定性也可能源于其以铁铝氧化物为主的矿物

组成，这类矿物表面羟基的配位稳定性较高[37]。 

3 结 论 

重金属离子在土壤或矿物表面的吸附过程表现出显著的离子特异性效应，且其吸附能力

随 pH 降低而减弱。该性质与土壤/矿物表面性质密切相关——随着 pH 上升，表面负电荷密

度和负电场强度增强，从而提高了土壤/矿物表面对重金属离子的静电吸引能力。表面电场

的增强进一步加剧了重金属离子的极化效应。红外光谱结果表明，极化程度高的离子（如

Pb2+）更易被吸附，且吸附强度受表面电场的直接调控。在极化效应中，库仑能（wcoul.）起

主导作用，共价能（wcov.）与偶极作用（wdipole）对总吸附能具有重要调控贡献。重金属吸附

的关键调控因子是表面电场，其可通过 pH、表面电荷数量、比表面积、电解质类型及浓度

等因素进行调节，从而实现对重金属迁移与固定行为的有效调控。 
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