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ПРЕДИСЛОВИЕ 

В последние десятилетия при решении проблем градостроительства все 
более актуальными становятся вопросы, связанные с освоением террито-
рий, использовавшихся ранее для других целей: сельскохозяйственных 
угодий в поймах рек, полей фильтрации, свалок и т. п. Масштабы и харак-
тер загрязнения почв и горных пород на таких территориях чрезвычайно 
разнообразны. В особенности это относится к отложениям зоны аэрации, 
которая может играть роль как вторичного источника загрязнения, так и 
геохимического барьера (при инфильтрации загрязненного стока в период 
строительства, при утечках из канализационных сетей в период эксплуата-
ции жилого комплекса и т. п.). Принятие решений о возможности исполь-
зования территории и выбор природоохранных мероприятий основывают-
ся, главным образом, на результатах прогнозной оценки предполагаемого 
техногенного и антропогенного воздействия на компоненты природной 
среды, в том числе на подземные воды. При прогнозе качества подземных 
вод одной из важнейших задач является параметрическое обеспечение 
расчетных моделей миграции загрязняющих веществ. 

Одним из основных физико-химических процессов на повторно ис-
пользуемых территориях является сорбция (десорбция) тяжелых металлов, 
что обусловливает необходимость исследования этих процессов и опреде-
ления сорбционных (десорбционных) параметров отложений. В практике 
изыскательских работ такие определения, как правило, не проводятся, 
специальные лабораторные экспериментальные определения параметров 
выполняются редко, поэтому в расчетах обычно используют параметры, 
взятые из литературных данных или заложенные в базы данных исполь-
зуемого программного обеспечения. В связи с тем, что на величину сорб-
ционных параметров значительное влияние оказывают многие факторы: 
минералогический состав отложений, содержание частиц тонких фракций, 
гидроксидов железа и марганца и степень их окристаллизованности, со-
держание органического вещества и др. � очевидна необходимость попол-
нения и развития баз данных для модельных расчетов. При выборе кон-
кретных параметров на основе экспериментальных исследований важно 
учитывать характеристики использованного образца, а также условия про-
ведения эксперимента. 

Предлагаемый аналитический обзор «Адсорбция тяжелых металлов 
почвами и горными породами» существенно пополняет знания о законо-
мерностях сорбции (десорбции) тяжелых металлов в различных условиях и 
о факторах, влияющих на величину сорбционных (десорбционных) пара-
метров, что будет в значительной степени способствовать повышению 
достоверности прогноза загрязнения различных компонентов природной 
среды при градостроительном освоении территорий. 
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ВВЕДЕНИЕ 

Поведение металлов в почвах и породах определяется рядом химических и 
физико-химических процессов, происходящих при многофазных равнове-
сиях. Металлы могут находиться в растворенном состоянии во влаге зоны 
аэрации, занимать обменные участки или специфически адсорбироваться 
на неорганических элементах почв или пород, связываться с нераствори-
мым органическим веществом, осаждаться в виде чистых веществ или 
смесей, а также входить в структуру минералов. На рисунке показаны ос-
новные процессы, контролирующие поведение металлов в растворе. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Основные процессы, влияющие на распределение свободного металла 
в системе «раствор � твердая фаза» [177] 

Адсорбция � важнейший из этих процессов, посредством которого 
растворенные вещества связываются с поверхностью твердой фазы, фор-
мируя поверхностные или внутрисферные комплексы. Когда механизм 
удаления растворенного вещества из раствора неизвестен, следует приме-
нять термины удерживание, поглощение или сорбция, а термин адсорбция � 
только для описания формирования комплексов растворенного вещества с 
активными функциональными группами поверхности твердой фазы. Одна-
ко термин адсорбция часто используют для всех вышеупомянутых процес-
сов, поскольку в большинстве экспериментов их нельзя различить [54]. 

Массоперенос 

Осаждение
и растворение 
твердой фазы

Гидролиз

Комплексо-
образование

Окисление или 
восстановление

Ионный обмен 
и адсорбция 

Свободный 
металл 
в растворе 
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В настоящем обзоре не проводится четкого разделения в использовании 
терминов «сорбция» и «адсорбция», за исключением случаев, когда рас-
сматриваются конкретные процессы. 

Адсорбционная способность почв и пород (как обменная, так и специ-
фическая) определяется количеством и типом доступных участков. Ад-
сорбция металлов обычно связана с такими свойствами почв и пород как 
содержание глинистых частиц, органического вещества, оксидов Fe и Mn 
и карбоната кальция, pH, с составом раствора и присутствием в нем кон-
курирующих компонентов. На адсорбционные процессы влияют и другие 
свойства почв и пород, а также природа поглощаемого элемента. Сочета-
ние этих условий может способствовать или препятствовать миграции ме-
таллов. 

В настоящем обзоре рассматриваются условия и механизмы сорбции и 
десорбции металлов (Cd, Zn, Cu, Pb, Ni, Co, Cr, As, Hg, Se, Ag) почвами и 
горными породами. Собраны и систематизированы литературные данные о 
параметрах сорбции и десорбции в различных экспериментальных и при-
родных условиях. Представлены адсорбционные свойства системы «рас-
твор � твердая фаза». В дальнейшем предполагается рассмотреть особен-
ности поведения отдельных металлов в этой системе. 
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1. ТЕРМИНЫ И ОБОЗНАЧЕНИЯ 

В литературе по вопросам адсорбции металлов в почвах и породах встре-
чаются весьма разнообразные обозначения и названия одних и тех же ве-
личин и понятий. В настоящем обзоре для таких величин и терминов выб-
рано и представлено в табл. 1.1�1.3 унифицированное обозначение. При-
ведена используемая во многих исследованиях классификация форм 
изотермы сорбции по Джайлсу (C.H. Giles), а также основные типы и фор-
мы уравнений адсорбции. 

1.1. Принятые обозначения 

Т а б л и ц а  1.1 
Обозначения и названия величин 

Обозна-
чение Названия Английские названия Тип единицы измерения 

1 2 3 4 

Переменные и параметры уравнений адсорбции 

c Равновесная концентрация 
компонента в жидкой фазе 

Concentration in liquid (масса компонента) × 
(объем раствора)�1 

q Содержание компонента 
в твердой фазе 

Concentration in solid (масса компонента) × 
(масса твердой фазы)�1 

Qmax Предельная сорбционная 
емкость твердой фазы, ем-
кость монослоя Ленгмюра 

Adsorption maximum, 
Langmuir monolayer 
capacity 

(масса компонента) × 
(масса твердой фазы)�1 

Kd Коэффициент распределе-
ния 

Distribution coefficient, 
partition coefficient 

(объем раствора) × 
(масса твердой фазы)�1 

KГ Безразмерный коэффици-
ент распределения: 
KГ = Kd ρ, где ρ � объемная 
плотность породы 

� б/р 

KL Коэффициент Ленгмюра Langmuir coefficient, 
bonding constant 

(объем раствора) × 
(масса компонента)�1 
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Продолжение табл. 1.1 

1 2 3 4 

KF Коэффициент адсорбции 
Фрейндлиха 

Freundlich coefficient, 
Freundlich distribution 
coefficient, Freundlich 
constant 

(объем раствора)1/n × 
(масса твердой фазы)�1 ×
(масса компонента)1�1/n 
или упрощенно: 
(объем раствора) × 
(масса твердой фазы)�1 

1/n Показатель степени в урав-
нении Фрейндлиха 

Power, exponent б/р 

Другие величины 

BET (Удельная) площадь только 
внешней поверхности 

Brunauer-Emmett-
Teller surface area 

(длина)2 × 
(масса твердой фазы)�1 

I Ионная сила раствора Ionic strength M (= моль л�1) 

Kуст Константа устойчивости 
комплекса, константа ком-
плексообразования (отно-
шение концентрации ком-
плекса к произведению 
концентраций исходных 
продуктов в степенях сте-
хиометрических коэффици-
ентов) 

Stability constant, 
complex formation 
constant 

Обычно не указывается 

KCa
Me Коэффициент селективно-

сти = (qMe / qCa) / (cMe / cCa); 
характеризует предпочтение 
поглощающей поверхно-
стью металла по сравнению 
с Ca при катионном обмене 

Selectivity coefficient, 
separation factor, solid 
phase distribution 
coefficient 

б/р 

ZPC Нулевая точка заряда, точка 
нулевого заряда (значение 
pH, при котором поверх-
ность электронейтральна) 

Zero point of charge, 
point of zero charge, 
point of zero net 
charge, point of zero 
net proton charge 

единица pH 

ЕКО Емкость катионного обме-
на, катионообменная спо-
собность 

Cation exchange ca-
pacity 

моль × (масса твердой 
фазы)�1 

ИП Ионный потенциал Ionic potential заряд × ионный радиус�1 

УПП Удельная площадь поверх-
ности 

Specific surface area (длина)2 × (масса твер-
дой фазы)�1 

β Общая константа устойчи-
вости (произведение от-
дельных констант устойчи-
вости Kуст при многосту-
пенчатом комплексообра-
зовании) 

� Обычно не указывается 
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Окончание табл. 1.1 

1 2 3 4 

[ ] Концентрация компонента 
в растворе 

Concentration in solu-
tion 

(масса компонента) × 
(объем раствора)�1 

Индексы для содержания металла (Me) 

Med Дитионит-растворимый ме-
талл (Fed, Mnd, Ald) в твер-
дой фазе 

Dithionite-soluble 
metal 

(масса металла) × 
(масса твердой фазы)�1 

Meo Оксалат-растворимый металл 
(Feo, Mno) в твердой фазе 

Oxalate-soluble metal » 

Mеад Адсорбированный металл Metal adsorbed » 

MеО Общее содержание металла 
в твердой фазе 

Total metal concentra-
tion » 

MeОР Общая концентрация раст-
воренного металла 

Total soluble metal 
concentration 

(масса металла) × 
(объем раствора)�1 

MeРОВ Металл, закомплексованный 
растворенным органическим 
веществом 

Metal complexed by 
DOC (DOM) » 

 
Т а б л и ц а  1.2 

Термины статистики (анализ корреляций, уравнения регрессии) 

Обозна-
чение Название, содержание термина Английское название 

n Объем выборки (набора данных); число значений 
независимой переменной 

Sample size 

r Коэффициент корреляции; 0 ≤ r ≤ 1; мера линейной 
зависимости переменных: 

r = 1 � полная зависимость, 
r = 0 � нет зависимости (корреляции) 

Correlation coefficient 

R Коэффициент множественной корреляции; 0 ≤ R ≤ 1; 
характеризует точность подгонки уравнения регрессии 
к имеющимся данным: уравнение объясняет долю R2 
изменчивости переменных 

Multiple correlation 
coefficient 

p Уровень значимости; 0 ≤ p ≤ 1; мера ненадежности 
корреляции (возможности ошибки ложной связи); 
характеризует репрезентативность выборки, т. е. 
правомерность переноса результата на другие объекты: 

p = 1 � отсутствие значимости; 
p = 0 � абсолютная значимость 

Significance value 

* При значении коэффициента корреляции обозначает 
уровень значимости p < 0,05 � 

** Уровень значимости p < 0,01 � 
*** Уровень значимости p < 0,001 � 
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Т а б л и ц а  1.3 
Некоторые сокращения 

Сокращение Название Английское сокращение Английское название 

ОВ Органическое вещество OM Organic matter 

РОВ Растворенное органиче-
ское вещество 

DOM Dissolved organic 
matter 

РОУ Растворенный органи-
ческий углерод 

DOC Dissolved organic 
carbon 

1.2. Классификация изотерм адсорбции 

Классификация форм изотермы адсорбции предложена в 1960 г. Ч. Джайл-
сом [10, 111�113] (рис. 1.1) и используется многими авторами вплоть до 
настоящего времени. Это феноменологическая классификация для описа-
ния данных, которая не объясняет, какие процессы ведут к различным 
формам изотермы [130]. 

Класс S назван по форме кривой (S-образная): на начальном участке 
вогнутая, затем выпуклая. Класс L (Ленгмюра) наиболее распространен, эта 

 
 

 
 

Рис. 1.1. Классификация форм изотерм сорбции по Ч. Джайлсу [10] 
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Равновесная концентрация в растворе, с
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кривая выпукла, может асимптотически стремиться к максимуму. Класс H 
(high) � сорбция с высоким сродством, на начальном участке кривая почти 
вертикальна. Класс C (consnant) � линейная изотерма. Номер типа связан с 
последующим изменением формы кривой при более высоких концентра-
циях (обусловленным исчерпанием действующих и / или включением но-
вых механизмов адсорбции). Тип 5 обычно обозначают max. 

В отечественной литературе в качестве типовых иногда выделяют ли-
нейную, выпуклую и вогнутую изотермы, объясняя форму кривой соот-
ношением нескольких одновременно протекающих физико-химических 
процессов [22]. 

1.3. Уравнения адсорбции 

Равновесное состояние системы «раствор � твердая фаза», в которой про-
исходят адсорбционные процессы при постоянной температуре и объеме, 
приблизительно описывается различными уравнениями изотермы адсорб-
ции. Изотерму физической адсорбции и хемосорбции чаще всего пред-
ставляют одним из следующих уравнений: 

• изотерма Ленгмюра (тип L-2, асимптотически стремится к мак-
симуму) 

 )
1

11(
1 L

max
L

maxL

cK
Q

cK
cQK

q
+

−=
+

=  (1.1) 

или в линейных формах 

 )( maxL qQK
c
q −= , т. е. линейно q / c от q; (1.2) 

 
maxLmax

1
QKQ

c
q
c += , т. е. линейно c / q от c; (1.3) 

 
maxmaxL

111
QcQKq

+= , т. е. линейно 1 / q от 1 / c; (1.4) 

• изотерма Фрейндлиха (тип H-1 или S-1, возрастает неограниченно) 

 q = KF c1/n (1.5) 

или в линейной форме 

 log q = log KF + 1/n log c; (1.6) 
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• изотерма Генри или линейная изотерма (тип C-1) 

 q = Kd c, (1.7) 

где q � количество компонента, адсорбированное твердой фазой, отне-
сенное к ее массе; c � равновесная концентрация компонента в растворе; 
KL � эмпирический коэффициент адсорбции или коэффициент Ленгмюра, 
характеризующий прочность связи между элементом и сорбционными 
участками и энергию их взаимодействия; Qmax � максимум адсорбции, или 
емкость монослоя Ленгмюра; Kd � коэффициент адсорбции Генри или ко-
эффициент распределения; KF � коэффициент адсорбции Фрейндлиха, ха-
рактеризующий общую сорбционную способность твердой фазы; 1/n � эм-
пирический показатель степени в уравнении Фрейндлиха, обычно n > 1 
(см. табл. 1.1). 

Согласно теории уравнение Фрейндлиха лучше описывает поведение 
слабо окристаллизованных или аморфных адсорбентов с практически не-
прерывным распределением поверхностных участков по адсорбционной 
активности. Уравнение Ленгмюра характеризует поверхность с одним или 
несколькими типами участков. 

Линейные формы изотерм (уравнения 1.2�1.4 и 1.6) наглядно показы-
вают пригодность (или непригодность) выбранного типа уравнения для 
подгонки экспериментальных данных и позволяют быстро оценить его 
параметры по наклону и отсечке графика. Отклонение от линейности в 
некоторой части графика может указывать на изменение механизма ад-
сорбции. 

Коэффициент распределения, Kd, компонента, равный отношению его 
содержания в твердой фазе к равновесной концентрации в жидкой фазе, 
часто используют для характеристики адсорбционных процессов. Если 
адсорбция проходит по уравнению Генри, то Kd постоянен и соответствует 
наклону изотермы q от c. В других случаях коэффициент распределения 
зависит от концентрации в растворе. Например, если адсорбция проходит 
по уравнению Ленгмюра, то из уравнений 1.1 и 1.2 имеем соответственно 

 
cK

QK
K

L

maxL
d 1+

=  (1.8) 

или 

 Kd = KL (Qmax � q), (1.9) 

т. е. Kd уменьшается с ростом c или q. 
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2. ХАРАКТЕРИСТИКА СОРБЕНТОВ 

Распределение тяжелых металлов в почвах и породах в значительной сте-
пени обусловлено сорбционными процессами в системе «раствор � твердая 
фаза», где последняя может включать органические и минеральные ком-
поненты. Наиболее высокой сорбционной способностью в зоне аэрации 
обладают почвы, причем, если почва содержит много коллоидного орга-
нического и минерального материала, то она может сорбировать и удер-
живать металлы в большей степени, чем почва, бедная этими материалами. 
Коллоидные силикаты, карбонаты, фосфаты, оксиды и органическое веще-
ство � все эти компоненты вносят вклад в удерживание металлов [170]. 

Органическая материя может быть основным источником катионооб-
менной способности почв и пород. Почвенная органическая материя состоит 
из живых организмов, растворимых биохимикатов (аминокислоты, белки, 
углеводы, органические кислоты, полисахариды, лигнин и т. д.) и нераство-
римых гумусовых веществ. Гумусовые вещества, образованные в результате 
микробиальной деятельности, состоят из полимеров алифатических и аро-
матических соединений и содержат очень сложную смесь функциональ-
ных групп (ФГ), например, карбоксильных, фенольных, спиртовых, кето- и 
аминогрупп и др. В ассоциации металлов с органическим веществом уча-
ствуют как слабые, так и прочные химические связи ФГ. С глубиной со-
держание органического вещества уменьшается, так что более важной для 
сорбции становится поверхность минеральных компонентов [2]. 

Из минеральной составляющей твердой фазы наибольшей сорбцион-
ной способностью характеризуются глинистые минералы, в особенности 
монтмориллонит, а также оксиды Fe, Mn и Al. Карбонатные минералы 
также могут связывать металлы, предоставляя свою поверхность и форми-
руя новую твердую фазу для адсорбции. 

2.1. Поглощающая поверхность твердой фазы 

Поверхность твердой фазы несет отрицательный или положительный за-
ряд в зависимости от характера поверхности и pH жидкой фазы. Погло-
щающую поверхность можно представить, например, как ≡Si�OH, =Fe�OH, 
≡Mn�OH. Группы �OH обладают амфотерными свойствами и ведут себя 
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либо как кислоты, либо как основания. В кислой среде происходит прото-
нирование OH-групп, например, MeOH2

+, в щелочной � диссоциация, � 
MeO�. Значение pH, при котором суммарный заряд протонированных 
групп равен суммарному заряду диссоциированных групп (т. е. концен-
трации [MeOH2

+] = [MeO�]), называется нулевой точкой заряда, ZPC 
(см. табл. 1.1). При pH < ZPC [MeOH2

+] > [MeO�], т. е. поверхность заря-
жена положительно; при pH > ZPC [MeOH2

+] < [MeO�], и поверхность за-
ряжена отрицательно. 

Например, ZPC гетита находится в области 7,5�8,3, и при pH 5�7 по-
верхность заряжена положительно (FeOH2

+), а при pH 8�10 � отрицательно 
(FeO�). ZPC для MnO2 находится в области 2,8�4,5. Поэтому при слабоки-
слом, нейтральном и щелочном значениях pH преобладают виды MnO�, 
поверхность оксида заряжена отрицательно. При низких (кислых) значе-
ниях pH < 2,8 поверхность заряжена положительно. 

Постоянный суммарный отрицательный заряд на поверхности глини-
стых сорбентов обусловлен дисбалансом заряда в процессе изоморфного 
замещения кремния Si4+ в тетраэдрических слоях алюминием Al3+ и/или 
замещением алюминия Al3+ в октаэдрических слоях глинистых алюмоси-
ликатов магнием Mg2+, железом Fe2+ и т. д. В этих условиях изменение pH 
не влияет на заряд поверхности, поэтому она называется постоянно заря-
женной. Отрицательный заряд поглощающей поверхности зависит от на-
личия краевых участков (ребер кристаллов) слоистых силикатов глини-
стых минералов, присутствия поверхностей оксидов, гидроксидов, карбо-
натов и органического вещества (кислотные функциональные группы). 
Заряд является результатом ассоциации и диссоциации протонов из по-
верхностных функциональных групп. Структурный заряд, сформировав-
шийся на любой постоянной или в зависимости от pH заряженной по-
верхности, должен быть сбалансирован ионами противоположного заряда 
вблизи поверхности. Катионообменная способность характеризует количе-
ство отрицательно заряженных мест для адсорбции катионов, а анионооб-
менная способность � количество положительно заряженных мест при ад-
сорбции анионов. Однако анионная адсорбционная способность твердой 
фазы очень мала по сравнению с катионной [177]. 

Поглощающая поверхность обладает сорбционными участками с раз-
личным сродством к металлу. Связь может осуществляться слабыми физи-
ческими силами Ван-дер-Ваальса, электростатическим взаимодействием 
при формировании комплексов внешней сферы (ионный обмен) или за 
счет специфической адсорбции (хемосорбции) в форме комплексов внут-
ренней сферы. Может также происходить поверхностное осаждение и со-
осаждение [215]. В этой связи сложно прогнозировать сорбцию металлов в 
многокомпонентных системах. 
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2.2.Типы сорбентов и их сорбционная способность 

Минеральные сорбенты как природные, так и формирующиеся в процессе 
образования зоны загрязнения, можно разделить на два типа: сорбенты с 
кристаллическим строением и сорбенты со слабо кристаллической и 
аморфной структурой [31]. 

К первому типу относятся прежде всего алюмосиликаты и железоалю-
мосиликаты. Алюмосиликаты с двумерной слоистой структурой представ-
лены глинистыми минералами и слоистыми цеолитами. Это минералы 
групп каолинита (каолинит), монтмориллонита (монтмориллонит и нон-
тронит), гидрослюд (иллит, гидробиотит) и слюд (биотит, мусковит). К же-
лезоалюмосиликатам относят глауконит. Кроме того, первый тип включает 
также некоторые оксиды и гидроксиды железа (гетит, гидрогетит, гематит 
и гидрогематит) и основные соли тяжелых металлов (ТМ). 

Второй тип сорбентов объединяет оксиды и гидроксиды железа, мар-
ганца и алюминия со слабо кристаллической и аморфной структурой. 

Среди сорбентов первого типа наибольшей сорбционной способно-
стью обладают цеолиты, второе место занимают основные соли ТМ и 
затем следуют глинистые минералы. Среди последних наблюдается сле-
дующий порядок возрастания сорбционной способности: биотит < мус-
ковит ≈ каолинит < иллит < нонтронит < монтмориллонит < вермику- 
лит [27, 31]. В табл. 2.1 представлена сорбционная способность некото-
рых минералов. 

Т а б л и ц а  2.1 
Сорбционные свойства некоторых минералов [31] 

Виды сорбции(1) 

Сорбент Формула 
Сорбционная 
способность, 
мг-экв г�1 

физиче-
ская 

хемо-
сорбция 

ионный 
обмен 

1 2 3 4 5 6 

I тип 

Монтморил-
лонит 

Mg(OH)4[Si4O8(OH)2] · nH2O 0,38�1,50 +++ ++ +++ 

Нонтронит Fe2(OH)4[Si4O8(OH)2] · nH2O 0,57�0,67 +++ ++ +++ 

Каолинит A14(OH)8[Si4O10] 0,02�0,10 ++ + ++ 

Вермикулит Mg3(Al Si)4O10(OH)2Mg0,35 ·  
· 4,5H2O 

1,00�1,73 ++ + +++ 

Иллит K<1Al2(OH)2[(Si, A1)4O10] · nH2O 0,13�0,46 ++ + +++ 

Мусковит KAl2(OH, F)2[AlSi3O10] 0,05�0,11 + + ++ 
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Окончание табл. 2.1 

1 2 3 4 5 6 

Биотит K(Fe, Mg)3(OH, F)2[AlSi3O10] 0,03�0,08 + + ++ 

Глауконит K2�3(Mg, Fe2+, Ca)1�3(Fe3+, Al)3�6 
[(OH)8/Al3�2Si13�14O40] 

0,12�0,25 ++ + +++ 

Анальцим Na[AlSi2O6] · 2H2O 4,50 ++ + ++ 

Шабазит (Ca, Na2, K2)[Al2Si4O12] · 6H2O 4,00 ++ + +++ 

Натролит Na2[Al2Si8Ol0] · 2H2O 5,30 ++ + +++ 

Кварц SiO2 0,02�0,04 + + � 

Гетит Fe2O3 · H2O 0,05�0,07 ++ ++ ++ 

Гидрогетит HFeO2 · nH2O 0,07�0,12 ++ ++ +++ 

Гематит α�Fe2O3 0,06�0,08 ++ ++ ++ 

Гидрогема-
тит 

α�Fe2O3 · nH2O 0,09�0,11 ++ ++ ++ 

Основные 
соли ТМ 

MeA(2�n)/z(OH)n
(2) 0,10�8,50 � � +++ 

II тип 

Гидроксид 
железа (III) 

Fe(OH)3 · nH2O 0,07�1,47 +++ +++ +++ 

Гидроксид 
железа (II) 

Fe(OH)2 · nH2O 0,07�1,47 +++ +++ +++ 

Гидроксид 
алюминия 

А1(OH)3 · nH2O 0,03�0,20 +++ +++ +++ 

Диоксид 
марганца 

MnO2 · H2O 0,03�0,20 +++ +++ +++ 

(1) Сорбция: +++ очень хорошая, ++ хорошая, + слабая, � отсутствует. 
(2) Me � Cu2+, Pb2+, Zn2+, Ni2+; A � Cl�, SO4

2�, NO3
�. 

 

Сорбенты второго типа характеризуются высокой сорбционной спо-
собностью, особенно в период их формирования на стадии аморфного об-
разования. С ростом упорядоченности структуры сорбционная способ-
ность уменьшается. Как правило, оксиды характеризуются меньшей сорб-
ционной способностью, чем гидроксиды. Хорошими сорбентами являются 
ожелезненные глины, суглинки, супеси, пески. Сорбционная способность 
пород с преобладанием каолинита или кварца, содержащих железо, выше, 
чем без железа, а с преобладанием минералов монтмориллонитового типа � 
ниже (табл. 2.2) [31]. 
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Т а б л и ц а  2.2 
Сорбционная способность ожелезненных и неожелезненных 

природных сорбентов [31] 

Сорбент Преобладающий 
минерал 

Содержание Fe2О3, 
мг г�1 

Сорбционная 
способность, мг-экв г�1

Гумбрин Монтмориллонит � 0,789 

Гумбрин ожелезненный » 12,50 0,647 

Бентонит » � 0,879 

Бентонит ожелезненный » 27,00 0,500 

Мусковит Мусковит � 0,303 

Мусковит ожелезненный » 8,50 0,145 

Каолин просяновский Каолинит � 0,068 

Каолин просяновский 
ожелезненный » 1,62 0,103 

Каолин мариупольский » � 0,068 

Каолин мариупольский 
ожелезненный » 1,50 0,081 

Кварц Кварц � 0,027 

Кварц ожелезненный » 1,20 0,036 

Кремнекислота аморфная � � 0,033 

Кремнекислота аморфная 
ожелезненная � 4,00 0,021 

2.3. Сорбционная способность различных 
гранулометрических фракций 

Среди минеральных компонентов твердой фазы, оказывающих влияние на 
подвижность тяжелых металлов, наиболее существенную роль играют 
тонкодисперсные глинистые и железистые минералы. Гранулометрические 
фракции можно разделить по сорбционной способности на две группы. 
К первой относятся фракции мелкого гравия, мелкой пыли и ила � с высо-
кой удельной площадью поверхности. Фракции второй группы � крупный 
и средний песок, мелкий песок, крупная и средняя пыль � относятся к гли-
нистым минералам. Фракции первой группы обладают бóльшим количест-
вом реакционных центров, способных взаимодействовать с ионами тяже-
лых металлов, чем фракции из второй группы [31]. 

Д.В. Ладонин [16] исследовал поглощение ионов Cu, Zn, Cd, Pb раз-
личными фракциями конкреционного горизонта подзолистой почвы; грану-
лометрический и минералогический состав показаны в табл. 2.3. На основе 
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Т а б л и ц а  2.3 

Гранулометрический состав, минералогический состав и содержание 
Fe и Mn в изученной подзолистой почве [16] 

Литология Фракция, мм Содержание, 
% 

Состав (по убыванию 
количества минерала) Fe, г кг�1 Mn, г кг�1 

Гравий мелкий 1�3 6,0 Кварц, полевые шпаты, 
лепидокрокит(1) 53,6 3,56 

Песок крупный 
и средний 1�0,25 3,6  14,6 0,80 

Песок мелкий 0,25�0,05 8,2 Кварц, полевые шпаты, 
лепидокрокит(1) 11,4 0,73 

Пыль крупная 
и средняя 0,005�0,05 70,9 

Кварц, каолинит, 
полевые шпаты, иллит, 
хлорит, лепидокрокит(1), 
вермикулит(1) 

12,2 0,80 

Пыль мелкая 0,001�0,005 7,7 
Каолинит, иллит, 
почвенный хлорит, 
вермикулит(1) 

15,0 0,48 

Ил < 0,001 3,6 
Каолинит, иллит, 
почвенный хлорит, 
вермикулит(1) 

13,1 0,35 

(1) Минерал однозначно не определен. 
 

этих данных сделан вывод, что в крупных фракциях основными компонен-
тами, способными к поглощению тяжелых металлов из растворов, являют-
ся железистые минералы, а в тонких фракциях � глинистые минералы. 

Параметры уравнений Ленгмюра (1.1), рассчитанные по конечным 
участкам изотерм сорбции, приведены в табл. 2.4. Как следует из пред-
ставленных результатов, существуют большие различия в поглощении 
элементов разными гранулометрическими фракциями. Гранулометриче-
ская фракция, более прочно связывающая ионы металлов, обладает мень-
шей сорбционной емкостью, чем фракция, закрепляющая металл слабее. 

По величине сорбционной емкости (Qmax) гранулометрической фрак-
ции в большинстве случаев элементы можно расположить в следующий 
ряд: Cd > Pb > Cu > Zn. По прочности удерживания поверхностью (KL) они 
располагаются в другой последовательности: Pb > Zn > Cu > Cd [16]. Для 
более детального сравнения особенностей поглощения твердой фазой раз-
личных элементов изучено конкурентное поглощение Cu, Zn, Cd, Pb раз-
личными гранулометрическими фракциями. В табл. 2.5 приведены пара-
метры уравнения Ленгмюра при конкурентной сорбции тяжелых металлов. 



18 

Происходит заметное изменение поглощения всех элементов по сравне-
нию с индивидуальной сорбцией. Значительно возрастают показатели 
сорбционной емкости всех гранулометрических фракций для Zn, Pb, Cd. 

Т а б л и ц а  2.4 

Параметры уравнений Ленгмюра при индивидуальной сорбции металлов 
гранулометрическими фракциями почвы [16] 

Медь Цинк Кадмий Свинец 

Фракция, мм Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

> 1 32,68 0,14 0,30 4,88 96,15 0,02 65,79 2,81 

1�0,25 36,63 0,10 1,15 0,97 476,19 0,001 13,32 5,36 

0,25�0,05 35,34 0,09 0,77 1,02 312,50 0,01 12,18 17,47 

0,05�0,005 33,11 0,09 0,92 1,15 373,37 0,005 8,87 19,77 

0,005�0,001 32,05 0,16 0,44 3,59 138,89 0,01 44,05 0,81 

< 0,001 31,65 0,19 0,39 4,90 62,50 0,05 45,25 2,151 

Т а б л и ц а  2.5 

Параметры уравнений Ленгмюра при конкурентной сорбции металлов 
гранулометрическими фракциями почвы [16] 

Медь Цинк Кадмий Свинец 

Фракция, мм Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

> 1 4,67 3,76 5 000 0,20 1 667 1,20 588 1,31 

1�0,25 0,35 18,92 11 111 0,07 2 500 0,40 385 0,90 

0,25�0,05 0,55 45,10 10 000 0,08 2 000 0,63 385 0,72 

0,05�0,005 2,31 4,58 11 111 0,08 2 500 0,36 385 1,30 

0,005�0,001 3,81 5,40 5 000 0,22 1 429 2,33 769 2,60 

< 0,001 7,04 3,57 5 000 0,25 1 370 7,30 526 3,80 
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Изучение вклада несиликатных соединений железа при конкурентной 
сорбции Cu, Zn, Cd, Pb показало, что после удаления указанных соедине-
ний из образцов почвы происходит существенное изменение сорбционной 
емкости и прочности связи. При этом становится заметным различное 
влияние железистых минералов на поглощение тяжелых металлов разны-
ми гранулометрическими фракциями (табл. 2.6). 

Сравнение полученных результатов показало, что рост адсорбции Cu и 
Cd после удаления несиликатных соединений железа связан не только с 
увеличением сорбционной емкости, но и с ослаблением прочности связи 
для всех гранулометрических фракций, т. е. железистые минералы сильнее 
удерживают ионы Cu и Cd, чем глинистые. Напротив, адсорбция Pb после 
удаления несиликатных форм железа ослабевает: для всех фракций харак-
терно почти десятикратное уменьшение сорбционной емкости. Можно 
предположить, что Pb предпочтительнее поглощается железистыми мине-
ралами, а не глинистыми. Для цинка существенных изменений в поглоще-
нии не отмечалось. Таким образом, эксперименты показали, что Cu и Cd 
проявляют большее сродство к глинистым минералам, а Pb � к железистым. 

Способность к адсорбции металлов изменяется в последовательности: 
супесь > песок тонкозернистый > песок мелкозернистый > песок крупно-
зернистый [32]. Ф.И. Тютюновой впервые были получены значения коэф-
фициентов распределения для свободных ионов, гидроксокомплексов и 
хлоридных комплексов тяжелых металлов (Cu, Pb, Zn, Mn(II), Fe(II), Ni, Co 
и Cd) в глинах, супесях и песках (табл. 2.7, 2.8, см. также [22]). 

Т а б л и ц а  2.6 

Параметры уравнений Ленгмюра при конкурентной сорбции металлов 
гранулометрическими фракциями почвы после удаления несиликатных 

соединений железа [16] 

Медь Цинк Кадмий Свинец 

Фракция, мм Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

KL, 
л мМ�1 

Qmax, 
мМ кг�1 

K L, 
л мМ�1 

> 1 58,82 2,83 10 000 0,08 5 000 0,25 58,82 2,83 

1�0,25 52,91 1,78 10 000 0,09 3 333 0,27 52,91 1,78 

0,25�0,05 61,73 1,93 10 000 0,08 2 500 0,33 61,73 1,93 

0,05�0,005 53,19 1,25 10 000 0,08 2 000 0,38 53,19 1,25 

0,005�0,001 83,33 2,31 10 000 0,11 5 000 0,29 83,33 2,31 

< 0,001 64,94 1,97 5 000 0,29 5 000 0,22 64,94 1,97 



 

Т а б л и ц а  2.7 
Значения коэффициентов распределения(1) свободных ионов тяжелых металлов для пород 

с различным минералогическим и литологическим составом [32] 

Глина Супесь Песок 

Ион Условия 
эксперимента 

Ионная сила 
вод гумбрин каолин кальциевая мелко-

песчаная 
грубо-
песчаная кальциевый разно-

зернистый 
тонко-

зернистый

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 

Pb2+ Динамические 0,0004�0,002       17,3 ± 1,0 118 ± 9,0

 Статические 0,002 4 190 132       

 » 0,01�0,25   443�277 453�287 249�179 74,1�38,1   

 » 0,25�1,0   277�162 287�141 179�148 38,1�19,5   

Cu2+ Динамические 0,001�0,020 3 162 224     27,7 ± 1,4 26,1 ± 1,4

 » 0,010       12,5 ± 0,7  

 Статические 0,01�0,25   1 103�380 1 028�510 875�420 294�63,9   

 » 0,25�1,0   380�240 510�418 421�317 63,9�48,9   

Zn2+  0,002 23 323 ± 
± 1 110 207 ± 23,5       

 Динамические 0,002�0,010       20,2 ± 0,8 ÷
÷ 7,0 ± 0,2  

 Статические 0,01�0,25   1 300�390 932�456 785�409 180�81,1   

 » 0,25�1,0   390�210 456�308 409�219 81,1�30,6   

Ni2+  0,002 14 450 178 645,6 ± 81,9     45,6 ± 2,2

 Динамические 0,010       12,0  



 

Окончание табл. 2.7 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 

Ni2+ Статические 0,01�0,25   550�300 705�444 565�396 125�50,0   

 » 0,25�1,0   300�208 444�200 396�235 50,0�36,7   

Mn2+  0,002 5 365 ± 254 152 ± 3,5       

 Динамические 0,006�0,010       6,9 ± 0,7 ÷
÷ 3,7 ± 0,4  

 Статические 0,01�0,25   427�263 525�331 269�229 63,1�31,7   

 » 0,25�1,0   263�159 331�151 229�159 31,7�20,0   

Co2+ Динамические 0,010        10,0 

 Статические 0,01�0,25   794�372 832�437 759�446 126�63,1   

 » 0,25�1,0   372�200 437�224 446�316 63,1�27,5   

Сd2+ Динамические 0,010        3,0 

 Статические 0,01�0,25   661�331 692�417 602�398 100�52,5   

 » 0,25�1,0   331�191 417�204 398�263 52,5�25,1   

Fe2+ Динамические 0,010        5,5 

 Статические 0,01�0,25   479�282 562�363 346�275 75,9�39,8   

 » 0,25�1,0   282�166 363�166 275�191 39,8�20,9   

(1) В таблице приведены значения безразмерной величины KГ = Kd ρ, где ρ � объемная плотность породы. 
Исследования сорбции свободных ионов тяжелых металлов проводились из растворов NaNO3, Ca(NO3)2 и Na2SO4 при pH 4. Концентрации 
каждого металла в исходном растворе составляли 10, 20 и 30 мг л�1. 
 
 
 



 

 
 

Т а б л и ц а  2.8 
Значения коэффициентов распределения(1) хлоридных и гидроксокомплексов тяжелых металлов типа MeL+ 

для супесей и песка [32] 

Тяжелые металлы 
Комплекс, порода Ионная сила 

Pb Cu Zn Ni Mn Co Fe(II) 

MeOH+ 

Супесь мелкопесчаная 0,01 3 019 1 640      161 546    209     159     1 380 

Супесь грубопесчаная 0,01 1 891    650 70,1 250 87,1 63,1 398 

Ca-песок 0,01    428    246 47,9 79,4 60,2 52,5 159 

MeCl+ 

Ca-супесь 0,5�5,0 261�251 26,3�19,8 10,7�7,6 60,0�46,9 25,1�17,4  39,8�33,1 

Супесь мелкозернистая 0,5�5,0 200�89,1 21,9�17,9 11,6�4,7 34,2�24,1 15,1�11,2  24,0�16,6 

Са-песок 0,5�5,0 15,8�8,4 4,5�3,4 4,8�1,6 6,3�2,9 4,2�2,5  6,0�3,9 

(1) См. сноски к табл. 2.7. 
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Установлена частичная линейная корреляция между логарифмом про-
центного содержания твердой фракции размером < 0,01 мм (ln W) и лога-
рифмом количества адсорбированного компонента в мкг (100 г)�1 (ln G) 
с коэффициентом корреляции Браве, который имел следующие значения 
для тяжелых металлов: Cu � 0,8209; Zn � 0,4429; Pb � 0,4678; Mn � 0,5427. 
Построены уравнения регрессии, связывающие ln G с ln W. Эти уравнения 
получены для подземных вод с концентрацией металлов ≈ 0,003 М и 
pH 6,8�7,5 и позволяют определить количество адсорбированного металла, 
если известно содержание твердой фракции < 0,01 мм [30]: 

1,90 ln GCu � ln W = 5,39; 
1,58 ln GZn � ln W = 5,72; 
4,00 ln GPb � ln W = 26,40; 
2,23 ln GMn � ln W = 10,54. 
Процессы динамической сорбции и миграции катионов Zn2+, Cu2+, Cd2+ 

и Pb2+ в песке, лессе и суглинке с нейтральной и кислой реакциями изучал 
R. Gąszcyk [107]. Различные физические и химические свойства этих почв 
вместе с химическими свойствами рассмотренных тяжелых металлов обу-
словили тот факт, что степень сорбции была самая высокой (> 90%) для 
катионов Cu2+ и Pb2+ в суглинке с pH 5,9, а также для катионов Pb2+ в лессе 
с pH 6,8. Инфильтрация сорбированных катионов с водой показала, что 
самая высокая доля физической сорбции и сорбции основного обмена бы-
ла для Cu2+ в лессе и суглинке (для обоих значений pH), Cd2+ в известко-
ванном суглинке, Zn2+ в суглинке (с обоими значениями pH) и Pb2+ в лессе 
(с обоими значениями pH). 

2.4. Свойства сорбента и сравнительная подвижность металлов 

Сравнительная подвижность элементов в почвах и породах широко варьи-
рует. Наиболее полезную информацию для прогноза эффективности сор-
бента в удерживании металлов дают текстура, площадь поверхности, со-
держание гидроксидов и карбонатов [177]. 

N.E. Korte и др. сопоставили подвижность нескольких металлов (As, 
Be, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Se, V, Zn) при анаэробных условиях в различных 
осадочных породах, свойства которых представлены в табл. 2.9 [151]. 
Среди катионов металлов медь и свинец были наименее мобильными, а 
ртуть (II) � наиболее мобильной (рис. 2.1). Глинистые породы с более вы-
сокими значениями pH эффективно удерживали металлы, в отличие от 
песчаных разностей с низкими значениями pH. Анионные формы металлов 
хорошо поглощались глинистыми породами, содержащими оксиды железа 
и марганца, с низкими значениями pH (рис. 2.2). Хром (VI) был наиболее 
мобильным из изученных анионов металлов. Песчанистые породы слабо 
удерживали как катионы, так и анионы металлов. 



 

 
Т а б л и ц а  2.9 

Характеристики сорбентов при изучении сравнительной подвижности металлов [151] 

Сор-
бент Текстурный класс Преобладающие глинистые 

минералы(1) pH ЕКО(2), 
мэкв (l00 г)�1

УПП(3), 
м2 г�1 

Свобод-
ные окси-
ды Fe, % 

Общий 
Mn, 
ppm 

Песок, 
% 

Ил, 
% 

Глина,
% 

1 Супесь Каолинит, хлорит 4,2 2 8,0 0,6 50 88 8 4 

2 Илистый суглинок Вермикулит, каолинит 4,5 19 61,5 4,0 360 10 60 31 

3 Песок Хлорит, каолинит 4,7 10 8,9 1,8 80 91 4 5 

4 Глина Каолинит 6,2 9 51,3 17 4 100 19 20 61 

5 Глина Каолинит, гиббсит 6,2 14 67,3 23 7 400 23 25 52 

6 Илистая глина Вермикулит  6,7 37 120,5 5,6 950 3 47 49 

7 Глина Монтмориллонит, слюда 7,0 33 122,1 3,7 280 35 19 46 

8 Песчаный суглинок Слюда 7,3 10 38,3 1,7 825 52 37 11 

9 Суглинок Слюда, монтмориллонит 7,8 12 127,5 2,5 770 32 28 40 

10 Супесь Монтмориллонит, слюда 7,8 6 19,8 1,8 275 71 14 15 

(1) Перечислены в порядке важности. 
(2) Емкость катионного обмена. 
(3) Удельная площадь поверхности. 
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Рис. 2.1. Сравнительная подвижность катионов в породах [177] 
(характеристика сорбентов дана в табл. 2.9) 

 

Рис. 2.2. Сравнительная подвижность анионов в породах [177] 
(характеристика сорбентов дана в табл. 2.9) 

В табл. 2.10 представлены объединенные результаты многочисленных 
исследований сорбционной способности различных почв, пород и их ком-
понентов относительно металлов [30, 40, 177]. В целом имеет место значи-
тельно более высокое сродство поглощающих поверхностей к Pb и Cu по 
сравнению с Zn или Cd, однако конкретный порядок сорбционного срод-
ства зависит от свойств металлов, типа поверхности и условий адсорбции. 
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Т а б л и ц а  2.10 
Сравнительная интенсивность поглощения металлов различными сорбентами [30, 40, 177] 

Сорбент Интенсивность сорбции Источник 

Гетит Cu > Pb > Zn > Co > Cd [98] 
Оксид Fe Pb > Cu > Zn > Cd [45] 
Монтмориллонит Cd = Zn > Ni [201] 
Монтмориллонит H > Pb > Zn > Cu > Ca > Mg > Hg [30] 
Монтмориллонит + осадок сточных вод Pb > Cu > Cd [40] 
Монтмориллонит, насыщенный Ca(ClO4)2 Cd ≈ Zn > Ni [201] 
Каолинит, насыщенный Ca(ClO4)2 Cd > Zn > Ni [201] 
Каолинит Hg > Cu > Pb; Zn > Sr; Na > Cs [30] 
Каолинит + осадок сточных вод Pb > Cu > Cd [40] 
Гидрослюда H > Zn > Ca > Mg > K [30] 
Почвы с преобладанием Fe-оксида Zn > Ni > Cd [232] 
Минеральные почвы Pb > Cu > Zn > Cd [83] 
Органические почвы Pb > Cu > Cd > Zn [83] 
pH-отрегулированные почвы с различным 
содержанием Ca(OH)2 

Pb > Cu > Zn > Ni [122] 

Монтмориллонит и каолинит Cr(VI) > Se > As(III) > As(V) > Cd > Zn > Pb > Cu > Cr(III) [114] 
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3. МЕХАНИЗМЫ ПОГЛОЩЕНИЯ МЕТАЛЛОВ ПОЧВАМИ 
И ПОРОДАМИ 

Исходя из существующих представлений о возможных физико-хими-
ческих реакциях, связанных с адсорбцией тяжелых металлов на поверхно-
сти твердой фазы, можно выделить основные типы взаимодействия. 

Классический или неспецифический ионный обмен происходит за 
счет обмена катионов (H+, Na+, K+, Ca2+, Mg2+ и др.) на поверхности твер-
дой фазы с ионами тяжелых металлов из раствора и эквивалентному вы-
теснению в раствор обменных катионов по уравнению реакции, например: 

 ПК�Са + Me2+ → ПК�Me + Са2+, 

где ПК � поглощающий комплекс. 
 
Специфический обмен или замещение � это взаимодействие ионов 

металла с поверхностно-активными группами химических соединений, 
которые входят в состав ПК и располагаются у поверхности. К поверхно-
стно-активным группам относятся, например, �COOH, =CO, =COH, =NOH, 
=NH, серо- и фосфорсодержащие соединения и другие группы из структу-
ры органических соединений, присутствующих в почвах и породах, а так-
же минеральные компоненты: =AlOH (слоистые силикаты), =FеOH (гети-
ты, гидрогетиты). Эти составляющие твердой фазы обладают слабоки-
слотными и основными свойствами, имеют бóльшее сродство к ионам 
водорода, чем к кальцию, и поэтому более прочно удерживаются погло-
щающей поверхностью и не вытесняются обменными катионами. Ионы 
тяжелых металлов могут вытеснять из структурных элементов твердой 
фазы такие ионы, как H+, K+, Mg2+, Fe3+, Mn2+, Al3+, и образовывать более 
прочные химические соединения. В некоторых случаях суммарное коли-
чество специфически сорбированных катионов достигает 60�80% от обще-
го количества поглощенных металлов. Количество реакционных центров, 
осуществляющих с ионами тяжелых металлов специфическое, или необ-
менное взаимодействие, не зависит от уровня их концентрации в исходном 
растворе, а определяется свойствами поглощающей поверхности [17]. 

Образование поверхностных комплексов или необменное поглоще-
ние происходит за счет образования комплексов с различными функцио-
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нальными группами органических соединений и OH-группами минералов. 
Для компенсации избытка заряда в системе такие реакции сопровождают-
ся дополнительным поглощением из раствора соответствующего количе-
ства анионных компонентов. 

Образование малорастворимых соединений происходит, например, 
по схеме 

 СО3
2� + Me2+ → MeСО3 (осадок). 

Необходимым условием протекания такой реакции является количест-
во соответствующих катионов и анионов, достаточное для образования 
малорастворимого соединения. 

3.1. Поведение металлов в системе «раствор � сорбент» 

При адсорбции в условиях равновесия поведение катионов тяжелых ме-
таллов будут определять процессы гидратации, гидролиза и комплексооб-
разования. 

Гидратация проходит по уравнениям: 

Me2+ + nH2O = Me(H2O)n
2+, (1< n < 6); 

Me(H2O)n
2+ = Me(OH)n�m(H2O)m

2�m + mH+, (m < n); 

Me(H2O)n
2+ + mL� = MeLm(H2O)n

2�m, 

где Me2+ � катион двухвалентного металла, L� � однозарядный анион. 
 
Процесс гидратации связан с присоединением катионами нейтральных 

молекул воды как в растворе, так и в обменной фазе. В некоторых случаях 
в экспериментах наблюдается подкисление раствора. Кроме того, этот 
процесс может влиять на ионообменные равновесия в системе. В результа-
те адсорбции гидратированных катионов образуются как вне-, так и внут-
рисферные поверхностные комплексные соединения, формированию ко-
торых способствует присутствие на поглощающей поверхности активных 
функциональных групп [25]. 

Изменение pH водной фазы в результате ионообменной адсорбции 
может объясняться гидролизом катионов и адсорбцией гидролизованных 
форм, вытеснением в раствор ранее адсорбированных катионов водорода. 

Гидролиз катионов тяжелых металлов в растворе можно представить 
следующими уравнениями: 

Me2+ + nH2O = Me(OH)m(H2O)n�m
2�m + mH+, (m < n); 
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2Me(OH)+ +CaП2: = 2(MeOH)П + Ca2+; 

Me2+ + CaП2 = MeП2 + Ca2+; 

2H+ + CaП2 = 2HП + Ca2+, 

где П � однозарядная поверхностно-активная группа. 
 
В результате происходит поглощение образовавшихся в растворе гид-

ролизованных форм катионов с меньшим зарядом, чем исходный; подкис-
ление равновесного раствора, степень которого определяется относитель-
ным сродством поверхностно-активной группы к свободным ионам метал-
ла (Me2+), комплексным катионам Me(OH)+ и образующимся в процессе 
гидролиза протонам. Гидролиз катионов может также происходить в про-
цессе обмена гидратированных ионов [25]: 

 Me(H2O)n
2+ + CaП2 = 2(MeOH)П(H2O)n�2 + Ca2+ + 2H+. 

Протоны, образующиеся в результате гидролиза, также могут вступать 
в ионный обмен и выводиться из реакционной сферы. В результате могло 
бы иметь место небольшое подкисление растворов, но в действительности 
этого не происходит. Подкисление ионообменных систем связано не толь-
ко с гидролизом, но и с образованием гидроксиполимеров в межпакетных 
пространствах глинистых минералов. Это явление может увеличивать ко-
личество поглощенных тяжелых металлов по сравнению с емкостью кати-
онного обмена [24, 25]. 

Как уже отмечалось, в структуру частиц твердой фазы включены ак-
тивные функциональные группы различного химического состава. Их ки-
слотно-основные свойства изменяются в широких пределах � от сильных 
кислот (сульфогруппы) до сильных оснований (амино- и сульфгидрильные 
группы). Кислотные и основные свойства этих групп зависят от их поло-
жения на поверхности частиц твердой фазы (плоскость, ребро, угол) и 
ближайшего окружения. Поверхностные функциональные группы, обла-
дающие слабокислыми и основными свойствами (pH 5�8), в значительной 
степени насыщены ионами водорода, так как сродство ионов водорода к 
этим группам значительно выше, чем кальция и магния. Суммарная ем-
кость этих функциональных групп относительно невелика и их влияние на 
ЕКО незначительно [25]. 

Как и гидролизованные, комплексные формы металлов взаимодейст-
вуют с поверхностным комплексом, но при этом не происходит подкисле-
ние раствора. Такие формы могут адсорбироваться ПК посредством не 
только противоположно заряженных обменных центров, но и одноименно 
заряженных. Это связано с особенностью образования внутрисферных 
комплексных соединений, особенно в присутствии групп =NH и =NH2. 
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Между металлом и функциональными группами поглощающей по-
верхности могут образоваться различные типы комплексов, что определя-
ется степенью связи между ионом металла и поверхностью (рис. 3.1). Ме-
таллы в ионной ассоциации или во внешней сфере комплекса окружены 
гидратной оболочкой и не связаны непосредственно с поверхностью сор-
бента. Эти ионы накапливаются вблизи заряженной поверхности в соот-
ветствии с электростатическими силами (физическая адсорбция). Такие 
реакции быстры и обратимы только при слабой зависимости электронной 
конфигурации от поверхностной группы и адсорбируемого иона. Эти два 
взаимодействия металл�поверхность также называются обменными реак-
циями, поскольку введение в систему других катионов в достаточной кон-
центрации вызывает замещение или обмен исходных катионов. Металлы, 
связанные с обменными участками, могут в зависимости от окружающей 
среды быть относительно мобильными. Способные к обмену металлы мо-
гут быть наиболее значительным резервом потенциально мобильных ме-
таллов [156, 223]. 

 

 

Рис. 3.1. Три механизма адсорбции катиона на кремнийкислородной поверхности 
(монтмориллонит) [177] 

При образовании внутрисферного комплекса металл связан непосред-
ственно с поверхностью твердой фазы без какого-либо вовлечения гидрат-
ной оболочки. Такое отличие от ионообменного состояния определяется 
ионным и / или ковалентным характером связи между металлом и поверх-
ностью. В этом случае требуется намного больше энергии связи, чем в об-
менных реакциях, и связь зависит от электронной конфигурации как по-
верхностной группы, так и металла. Этот адсорбционный механизм часто 
называют специфической адсорбцией. Термин «специфическая» означает, 
что катионы имеют различную энергию адсорбции, и главные катионы � 

Диффузный ион
Комплекс

внешней сферы 

Комплекс
внутренней сферы 
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Na, Ca, Mg � не могут эффективно конкурировать за специфические по-
верхностные участки. Катионы специфически адсорбированных металлов 
относительно мало подвижны, и на них не влияют высокие концентрации 
главных катионов из-за большого различия в энергиях адсорбции. 

При малых концентрациях тяжелые металлы склонны адсорбироваться 
специфическими адсорбционными участками и не вытесняются главными 
катионами фонового электролита. С ростом концентрации металла специ-
фические участки становятся насыщенными, и начинают заполняться ка-
тионообменные места [105, 128, 159, 190, 191]. Металлы, связанные с об-
менными местами, осуществляют ионный обмен с другими катионами и 
таким образом являются потенциально мобильными. Относительное срод-
ство поверхности к свободному катиону металла увеличивается со способ-
ностью катиона образовывать сильные связи (внутрисферные комплексы) 
с поверхностью. Например, общий порядок предпочтения сорбции для 
одновалентных катионов на монтмориллоните: Cs > Rb > K = NH4 > Na > Li; 
для щелочноземельных металлов � Ba > Sr > Ca > Mg. Указанная последо-
вательность свидетельствует о большем притяжении к поверхности менее 
гидратированных катионов, которые могут лучше соответствовать поверх-
ности глины. 

3.2. Ионный обмен и осаждение 

По своей способности входить в обменный комплекс минералов, которая 
количественно характеризуется величиной константы Qmax (максимума 
адсорбции) в уравнении Ленгмюра (1.1), тяжелые металлы располагаются 
в ряду: Cu > Ni > Co > Mn > Cd [9]. В табл. 3.1 представлены константы 
уравнения Ленгмюра, характеризующие обменную адсорбцию катионов 
тяжелых металлов на Са-формах минералов. 

Т а б л и ц а  3.1 
Константы уравнения Ленгмюра для сорбции катионов тяжелых 
металлов на Са-формах минералов (числитель � KL, мл мкэкв�1, 

знаменатель � Qmax, мкэкв г�1) [9] 

Минерал Cu2+ Ni2+ Co2+ Mn2+ Cd2+ 

Каолинит 0,70 / 55 0,65 / 52 0,60 / 55 0,53 / 53 0,77 / 52 

Монтморил-
лонит 0,65/ 10 000 0,60 / 980 0,50 / 980 0,45 / 990 0,42 / 970 

Вермикулит 0,50 / 1 350 0,50 / 1 330 0,45 / 1 360 0,40 / 1 400 0,33 / 1 300 

Гидрослюда 0,65 / 250 0,65 / 250 0,55 / 260 0,53 / 260 0,50 / 230 

Палыгорскит 0,75 / 150 0,70 / 145 0,70 / 150 0,60 / 145 0,50 / 140 
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Уравнение изотермы ионного обмена выводится из закона действую-
щих масс и для гетерогенной реакции имеет вид: 
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где qA и qB � равновесные содержания ионов A и B в твердой фазе; сА и сВ � 
их равновесные концентрации в жидкой фазе; ZA и ZB � соответственно 
валентности ионов А и В; KА,В � коэффициент обменной адсорбции [31]. 

Коэффициент распределения при ионном обмене можно представить в 
виде 
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Ионообменные процессы реализуются при любых концентрациях тя-
желых металлов в растворе, и способность почв и пород удерживать ка-
тионы тяжелых металлов определяется составом и свойствами функцио-
нальных групп поглощающего комплекса. Основные функциональные 
группы ПК представлены в табл. 3.2. Выделенные группы обеспечивают 
наибольшую обменную емкость [25]. 

Благодаря присутствию различных функциональных групп значитель-
ная часть ПК насыщена ионами водорода, количество которых увеличива-
ется с возрастом необрабатываемых почв и, например, для лесных почв 
доходит до 70% полной обменной емкости в течение 500 лет [25]. Важной 
особенностью взаимодействия катионов тяжелых металлов с почвами яв-
ляется уменьшение pH равновесных растворов по мере увеличения доли 
сорбированных металлов в обменной форме. Степень и характер подкис-
ления растворов зависят от вида адсорбируемого иона, его относительного 
содержания в обменной фазе, состава и свойств сорбента. Однако во всех 
случаях при насыщении ПК катионами тяжелых металлов снижение pH 
системы может достигать 3�3,5 единиц. Вовлечение в ионообменный про-
цесс ионов водорода приводит к тому, что адсорбция металлов вызывает 
нарушение мощной природной буферной системы почв, направленной 
на противодействие изменению pH среды. В реакциях ионного обмена с 
участием катионов тяжелых металлов часто наблюдаются случаи, когда 
количество поглощенных катионов не соответствует значениям ЕКО, най-
денным по методу вытеснения адсорбированных катионов буферным рас-
твором ацетата аммония, т. е. адсорбция происходит по нескольким меха-
низмам [24, 25]. 

В табл. 3.3 представлены значения максимальной сорбции различных 
катионов черноземом, которая изменяется в порядке NH4

+ < Cd2+ < Pb2+ и 
для тяжелых металлов существенно выше стандартного значения ЕКО для 
чернозема � 36,0 мг-экв (100 г)�1 почвы. 
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Т а б л и ц а  3.2 
Значения констант диссоциации pK, pH диссоциации и изоэлектрической 

точки поверхностных функциональных групп ПК [25] 

Функциональные 
группы ПК(1) 

Тип дис-
социации pK pH дис-

социации

pH изоэлек-
трической 
точки 

Тип обменника 

SO3H H+ < 1 1�14 н.о.(2) Сильнокислый
SiOOH H+ 4�5 4�14 1�3,7 Среднекислый
R2POOH 
(по 1-й ступени) H+ 4�5 4�14 н.о. » 

�R�PO(OH)2 
по 1-й ступени) H+ 4�5 4�14 » » 

�R�PO(OH)2 
(по 2-й ступени) H+ 5�9 5�14 » Слабокислый 

�COOH H+ 5�9 5�14 » » 
=COH (фенолы) H+ 5�9 5�14 » » 
=AlOH OH� н.о. н.о. 5,8�9,4 » 
=FeOH OH� » » 4,2�8,5 » 

R3NOH OH� < 1 10�14 н.о. Сильнооснов-
ный 

RNH + H2O OH� 3�5 8�9 » Среднеоснов-
ный 

R2N + H2O OH�OH 3�5 8�9 » » 
NH2 + H2O � 6�9 8�9 » Слабоосновный 

(1) Функциональные группы, обеспечивающие бóльшую часть ЕКО сорбента, выделены жир-
ным шрифтом. 
(2) Не определено. 

Т а б л и ц а  3.3 
Величина максимальной сорбции различных катионов 

черноземом обыкновенным [25] 

Катион Максимальная сорбция, мг-экв (100 г)�1 почвы 

NH4
+ 36,2 ± 6,3 

Cd2+ 56,8 ± 8,5 

Pb2+ 71,4 ± 5,4 
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Изучение механизмов сорбции тяжелых металлов почвами и породами 
показало, что процессы ионного обмена и осаждения/растворения имеют 
наибольшее распространение и могут происходить даже в одном цикле в 
зависимости от концентрации металла [23�26]. Образование осажденных 
форм требует соблюдения определенных условий, в частности, необходи-
мо, чтобы произведение активностей катионов и анионов, формирующих 
осадок, было равно или больше соответствующих термодинамических 
констант растворимости. Эти условия даже при загрязнении соблюдаются 
не всегда. Поэтому процессы связывания тяжелых металлов в труднорас-
творимые соли имеют ограниченное распространение в почвах и породах. 

Процессы осаждения и ионного обмена рассмотрены J.C. Echeverría и др. 
при изучении индивидуальной и конкурентной сорбции Cd, Cu, Ni, Pb, Zn 
образцами трех различных почв Испании, физико-химические свойства 
которых приведены в табл. 3.4 [81]. Почвы представлены песчаным суг-
линком (CX), илистым суглинком (PX) и суглинком (LH) и содержали в 
качестве основных минералов иллит, монтмориллонит и хлорит. 

Т а б л и ц а  3.4 

Некоторые физические и химические свойства изученных почв [81] 

Свойства почвы CX PX LH 

Текстурный класс песчаный 
суглинок 

илистый 
суглинок суглинок 

Размер частиц (г кг�1) 

> 50 мкм 499 27 360 

20�50 мкм 131 111 102 

2�20 мкм 160 468 307 

< 2 мкм 210 394 231 

Основные глинистые минералы(1) М, Хл, Илл Илл Илл 

Общий C, г кг�1 45 56 108 

неорганический C, г кг�1 23 51     2 

органический C(2), г кг�1 22   5 106 

Общий N, г кг�1      1,3      1,8        4,5 

pH (насыщенной пасты)      7,9      8,1        5,0 

Площадь поверхности (BET), м2 г�1 30 25     8 

(1) М � монтмориллонит, Хл � хлорит, Илл � иллит. 
(2) Получен как разность. 
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Изотермы индивидуальной сорбции металлов образцами трех почв для 
Cd, Cu, Ni, Pb и Zn различались как по форме, так и по удержанному ко-
личеству тяжелых металлов (рис. 3.2а). Однако большинство изотерм 
аппроксимировались кривыми типа L-2 в классификации Джайлса (см. 
рис. 1.1), т. е. заполнялся монослой Ленгмюра. По изотерме сорбции Zn 
для илистого суглинка PX можно сделать вывод об участии второго моно-
слоя (тип L-4), т. е. сорбция иона могла быть результатом другого меха-
низма поглощения, появления новых участков или развития новой поверх-
ности, где происходило удерживание металла [123]. 

Изотермы сорбции Pb песчаным суглинком CX и илистым суглинком 
PX представляли практически вертикальные линии, где, при исходной 
концентрации металла от 0 до 4,8 мМ, равновесные концентрации были в 
пределах обнаружения используемого аналитического метода. Согласно [52] 
изотермы, имеющие подобные формы для различных количеств добавлен-
ного металла, отражают механизм осаждения. Осаждение часто связывают 
со значениями pH от нейтральных до щелочных, относительно высокими 
концентрациями рассматриваемого тяжелого металла, низкой растворимо-
стью соединения металла или слабой специфической сорбцией поверхно-
стными участками [53]. 

Изотерма сорбции меди илистым суглинком PX (рис. 3.2а) заслужива-
ет отдельного рассмотрения, поскольку она имеет тип L-2 для равновес-
ных концентраций до 0,23 мМ. При дальнейших добавлениях меди коли-
чество металла, адсорбированного почвой, резко возрастало. Форма этой 
изотермы отражает адсорбцию и поверхностное осаждение [228]. Для рав-
новесных концентраций ниже 0,06 мМ механизмом удерживания была 
адсорбция. Для равновесных концентраций металла выше 0,06 мМ имели 
место гетерогенная нуклеация и поверхностное осаждение. Однако осаж-
дение новой твердой фазы не происходит, пока раствор не пересыщен. 
Поверхности минералов катализируют нуклеацию кристаллов путем сни-
жения энергетического барьера для формирования ядер, обеспечивая про-
странственно подобную, но химически инородную поверхность для нук-
леации [169]. 

Конкуренция между ионами изменяла интенсивность сорбции всех пе-
речисленных металлов (рис. 3.2б). Количество сорбированных металлов 
значительно снижалось. Начальная линейная часть изотерм была короче и 
изгиб острее по сравнению с сорбцией отдельных металлов. Сорбция Cd, 
Ni и Zn суглинком LH аппроксимировалась изотермами Ленгмюра типа 
L-max. Изотермы Pb и Cu для илистого суглинка PX и изотермы Pb для 
песчаного суглинка CX в конкурентном поглощении характеризовались 
формой типа L-2, не отражающей никакого поверхностного осаждения, 
как и при адсорбции отдельных металлов. При низких концентрациях по-
глощались все конкурирующие ионы, тогда как при более высоких кон-
центрациях удерживались только Pb и Cu; при этом не было отмечено 
формирование новой твердой фазы. 
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Рис. 3.2. Изотермы индивидуальной (а) и конкурентной (б) сорбции при 25°C 
для удерживания Cd, Cu, Ni, Pb и Zn образцами трех природных сорбентов [81] 

3.3. Специфическая адсорбция 

Механизм специфической адсорбции тяжелых металлов Cd, Ni, Zn и типы 
адсорбционных реакций на глинистых фракциях исследовали K.G. Tiller 
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и др. [232]. Характеристика изученных образцов сорбентов представлена в 
табл. 3.5. Идентифицированы три типа реакций: 

1. Адсорбция поверхностями с преобладанием оксидов железа. Эти ре-
акции, по-видимому, включали гидролиз иона металла, и результат соот-
ветствовал относительному сродству металлов к оксидам по ряду: 
Zn > Ni > Cd. 

2. Адсорбция поверхностью органического вещества, для которой гид-
ролиз иона металла имел небольшое значение, и различие в сродстве ио-
нов металлов к поверхности было незначительным. При более низких зна-
чениях pH предпочтительнее была сорбция Сd и Ni по сравнению с Zn с 
обратным эффектом при более высоких значениях pH. 

3. Реакции, связанные с матрицей 2 : 1 слоистых силикатов, для кото-
рых Zn был предпочтительнее, т. е. поглощение Zn >> Ni, Cd. Отмечалось 
большее сродство для каждого металла при низких значениях pH (< 5), чем 
при поглощении глинами с преобладанием оксидов железа. Для Ni и гли-
нистых фракций чистого каолинита также найдено большее относительное 
сродство по сравнению с другими глинами. 

Общая адсорбция цинка и кадмия образцами глинистых фракций 
представлена в табл. 3.6 в форме коэффициента селективности (KCa

Me) и 
коэффициента распределения (Kd). Безразмерный коэффициент селектив-
ности характеризует предпочтительность металла по сравнению с Ca при 
катионном обмене на глинах: 

 ,
MeCa

CaMeMe
Сa cq

cq
K

⋅
=

⋅  

где Me � это либо Cd, либо Zn, qMe и qCa � содержание металлов в твердой 
фазе, cMe и cCa � соответствующие концентрации в равновесном растворе. 
Коэффициенты распределения Kd = qMe / cMe рассчитаны в тех же точках. 

Т а б л и ц а  3.5 
Некоторые характеристики выделенных глинистых фракций [232] 

ЕКО, мэкв (100 г)�1
Сор-
бент 

Глубина, 
см Минералогия(1) 

pH 5 pH 7 

Доля орга-
нического С, 

% 

УПП, 
м2 г�1 

Оксиды 
Fe, % 

PA 0�30 Хл > Илл, Кл, Кв 96 134 31,7 6 2,28 

LA 0�30 Илл > Кл, Хл > Кв 52 65 5,0 17 3,80 

P5.B 20�30 Кл >> ХВ, Илл, Сл, Гм/Гт 20 24 0,8 86 4,88 

PB 50�60 Хл > Кл > Кв 28 87 16,5 82 12,57 

(1) Илл � иллит, Кл � каолинит, Кв � кварц, Хл � хлорит, ХВ � хлоритовый вермикулит, 
Сл � случайно стратифицированный материал, Гм � гематит, Гт � гетит. 
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Т а б л и ц а  3.6 
Характеристики (KCa

Me и Kd) общей сорбции (TA) цинка и кадмия 
глинистыми фракциями и доля металла в специфически связанной 

форме (SP/TA) в зависимости от qMe и pH [232] 

KCa
Me Kd (log�1) SP/TA 

qMe (доля ЕКО) qMe (доля ЕКО) qMe (доля ЕКО) Сорбент(1) pH 

0,002 0,02 0,002 0,02 0,002 0,02 

Цинк 
5 11 5,6 0,52 0,26 0,64 0,51 
6 39 18 2,2 1,0 0,81 0,68 PA 

7 260 130 17 8,5 0,94 0,88 
5 11 3,7  0,29 0,094 0,76 0,38 
6 81 17 2,5 0,51 0,84 0,64 LA 

7 1 600 510     52 16 0,94 0,97 
5 7,0 2,6   0,07 0,026 0,53 0,24 
6 ≈ 7,5 14    ≈ 0,8 0,15 0,72 0,55 P5.B 

7 1 800 510     22 6,1 0,91 0,80 
5 16 6,2 0,23 0,085 0,68 0,37 
6 640 65     14 1,4 0,95 0,82 PB 

7 5 600 1 200   240 49       1,0 0,96 

Кадмий 
5 21 12   1,0 0,59 0,68 0,61 
6 48 26   2,8 1,4 0,76 0,72 PA 
7 150 80   9,9 5,2 0,86 0,80 
5           6,5 3,8   0,17 0,10 0,45 0,34 
6 22 10   0,68 0,31 0,60 0,48 LA 
7 94 36   3,0 1,2  ≈ 0,8  ≈ 0,6 
5 ≈ 2,5 ≈ 2 ≈ 0,02 0,02  ≈ 0,2 ≈ 0,15 
6 ≈ 6 ≈ 3   0,07 0,03  ≈ 0,3 ≈ 0,25 P5.B 
7 75 33   0,90 0,39 0,46 0,42 
5 6,4 4,8   0,090 0,066 0,39 0,30 
6 32 16   0,72 0,34 0,55 0,45 PB 
7 160 75   6,9 3,2 0,76 0,77 

(1) Глинистые фракции суспендированы в 0,01 M Ca(NO3)2. 
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Как следует из результатов исследования специфической адсорбции 
Cd, Ni, Zn для тех же образцов глинистых фракций (табл. 3.7), цинк прояв-
ляет бóльшую склонность к этому виду поглощения, но в общем случае 
при изучении и решении проблем, связанных с миграцией элементов, ни 
один из рассмотренных процессов нельзя считать основным [232]. 

Т а б л и ц а  3.7 
Сравнение специфической сорбции металлов глинистыми фракциями(1) 
на основе коэффициентов распределения (Kd); cМе = 10�6 M [232] 

Kd (log�1) 
Сорбент pH 

Cd Ni Zn 

5 0,67 0,72 0,38 
6 1,67 1,69 1,37 PA 

7 5,01 4,99 7,63 
5 0,10 0,17 0,31 
6 0,39 0,48 1,09 LA 

7 1,33 1,89 11,70 
5 0,006 0,009 0,057 
6 0,03 0,067 0,32 P5.B 

7 0,30 1,01 3,44 
5 0,042 0,053 0,17 
6 0,33 0,41 2,19 PB 

7 3,04 3,70 18,56 

(1) См. табл. 3.5. 
 

В заключение можно отметить, что определены общие правила ад-
сорбции металлов на основании свойства электроотрицательности и ион-
ного потенциала [120]. Более прочную связь формируют металлы с 
бóльшим отношением заряда к радиусу иона � ионным потенциалом. Здесь 
проявляется следующий порядок убывания прочности связи в отношении 
ионов двухвалентных металлов: Ni > Mg > Cu > Co > Zn > Cd > Sr > Pb. 
С другой стороны, более электроотрицательные металлы могут формиро-
вать более сильные ковалентные связи с атомом кислорода на любой ми-
неральной поверхности, и последовательность прочности связи на основа-
нии электроотрицательности для тех же металлов имеет вид: Cu > Ni > Co > 
Pb > Cd > Zn > Mg > Sr. 
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4. КОНКУРЕНТНАЯ АДСОРБЦИЯ 

В природных условиях в системе «раствор � сорбент», как правило, при-
сутствуют несколько металлов, и происходит одновременное взаимодей-
ствие их катионов с активными центрами поглощающей поверхности. 
Сорбционное сродство металлов к поверхности твердой фазы различно, и 
помимо этого происходит конкуренция среди ионов за адсорбционные 
места. Влияние одного элемента на удерживание другого будет проявлять-
ся тем сильнее, чем меньшее количество поглощающих реакционных цен-
тров доступно для взаимодействия. Известно, что участие в сорбционном 
процессе нескольких ионов металлов обычно вызывает увеличение их 
подвижности (снижение поглощения) и бионакопления [194]. N.T. Basta и 
M.A. Tabatabai, изучавшие конкурентную сорбцию Cd, Cu, Ni, Pb и Zn как 
функцию pH, нашли, что конкуренция усиливалась с ростом исходной 
концентрации металлов, и поглощение металла соответствовало порядку 
Pb > Cu > Ni > Cd ≈ Zn [42]. 

4.1. Влияние конкуренции на сорбируемость металлов 

На примере сорбции тяжелых металлов на двух типах кислых почв � пес-
чаной и лессовой � получен порядок сорбции, который типичен для при-
родных сорбентов с кислой реакцией [194]. Наблюдаемая последователь-
ность не коррелировала ни с изменением ионных радиусов, ни с изменени-
ем электроотрицательности. Имелась, однако, аналогия между степенью 
адсорбции и значениями первых констант гидролиза катионов тяжелых 
металлов (за исключением Cr3+). В экспериментах показано, что для обоих 
типов почвы влияние третьего элемента на сорбцию меди в присутствии 
никеля соответствовало последовательностям (1). Для никеля в аналогич-
ных условиях были получены последовательности (2) [194]: 
 Песчаная почва: Лессовая почва: 

(1) Cu2+ Pb2+ > Cr3+ > Zn2+ ≥ Cd2+ ≥ Co2+ Pb2+ > Cr3+ > Co2+ ≥ Zn2+ ≥ Cd2+ 
(2) Ni2+ Pb2+ > Cr3+ > Co2+ = Zn2+ > Cd2+ Pb2+ ≥ Cr3+ > Co2+ = Zn2+ > Cd2+ 

Сравнение экспериментов, выполненных в системах с отдельным ме-
таллом, Cu или Zn, и с одновременным присутствием Cu и Zn, показало, что 
ион Cu2+ ограничивал специфическую и неспецифическую сорбцию Zn2+, и 
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присутствие Cu2+ при концентрации 15 мкг мл�1 полностью подавляло 
сорбцию Zn2+ [153]. Сорбция цинка снижалась из-за конкуренции не толь-
ко с медью, но и с никелем. Однако добавление этих металлов влияло на 
адсорбцию Zn только тогда, когда концентрация металлов в растворе была 
выше, чем сорбционная емкость твердой фазы [84]. Совместное присутст-
вие Cu и Cd снижало адсорбцию Zn только при pH ≈ 6,5 [152]. На адсорб-
цию меди не влияло добавление цинка до концентрации 250 мкг мл�1; од-
нако влияло кислотно-щелочное равновесие, и при pH ≈ 5�6 сорбция меди 
снижалась [102]. В насыщенной кальцием почве сорбция Cu, Ni и Co соот-
ветствовала последовательности Cu > Ni ≈ Co [124]. 

В ряде исследований [17, 36, 37] установлено, что в глинистых фрак-
циях некоторых почв (табл. 4.1) увеличение количества сильно связанной 

Т а б л и ц а  4.1 
Физико-химические и минералогические характеристики 

экспериментальных глинистых фракций [36] 

Характеристика Gramada Surnevo Bulgary 

Слой 0�35 см 30�40 см 7�17 см 

См > Илл > Кл См > Илл > В > Кл В > Илл > Кл > др., Кв Минералогия(1), % 

74     19        6 35     25      24    12 31   15      13 

pH(2)    6,1       5,5 5,4 

 смоль(+) кг�1 

ЕКО(3) 67,9 26,7 11,9 

ЕКОsa
(3) 64,3 21,4 5,5 

ЕКОwa
(3)  3,6 5,3 6,4 

Al 0 2,2 1,1 

Ca 63,6 17,2 2,8 

Mg 0,8 2 1,5 

Hwa 3,6 5,3 6,4 

Органический С 2,49 1,83 2,71 
 

Fecbd
(4), % 1,25 1,61 3,12 

BET-площадь(5), м2 г�1 74,3 68,2 38,4 

(1) См � смектит, Илл � иллит, Кл � каолинит, В � вермикулит, Кв � кварц. 
(2) В суспензии почва / вода 1 : 2,5. 
(3) ЕКО � катионообменная способность, ЕКОsa � сильнокислые катионообменные места, 
ЕКОwa � слабокислые катионообменные места. 
(4) Цитрат-бикарбонат-дитионит-экстрагируемое Fe. 
(5) Удельная площадь внешней поверхности. 



42 

Cu (медь адсорбировалась преимущественно специфически) уменьшало 
число общих и специфических участков для адсорбции Zn и Cd (Zn > Cd). 
Авторы [36, 37] определили долю специфически сорбированных металлов 
при их совместном присутствии в этих почвах (табл. 4.2). Десорбция Zn, 
Cd и Ni происходила при использовании растворов меди в 0,01 М Ca2+ 
(рис. 4.1�4.3; Cu0 = 0, Cu1 = 99, Cu2 = 238, Cu3 = 283, Cu4 = 459, Cu5 = 
900 мг кг�1). Фактически весь первоначально адсорбированный Zn при по-
верхностном содержании Cu > 200 мг кг�1 в глинах Surnevo и Bulgary и 
весь кадмий в Surnevo при всех уровнях содержания меди могли быть об-
менены на избыточный кальций [37]. 

Т а б л и ц а  4.2 
Доля специфически адсорбированного металла (от общего добавленного 
металла) при некоторых значениях занятости ЕКО всеми добавленными 

металлами [37] 

Cu1
(1), Zn, Cd, Ni Cu5

(1), Zn, Cd, Ni Cu1, Zn, Cd, Ni Cu5, Zn, Cd, Ni 

Gramada Surnevo Gramada Surnevo Bulgary Bulgary Ме-
талл 

1,8% ЕКО 5,5% ЕКО 5,7% ЕКО 17% ЕКО 21% ЕКО 67% ЕКО 

Cu 0,98 0,85 0,94 0,74 0,94 0,72 

Zn 0,75 0,60 0,46 0 0,70 0 

Cd 0,37 0 0,33 0 0,29 0 

(1) Добавлено: Cu1 = 99 мг кг�1; Cu5 = 900 мг кг�1. 
 
 

 

Рис. 4.1. Изотермы десорбции Zn и Cd из глины Surnevo (pH 5,41 ± 0,09) [37] 
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Рис. 4.2. Изотермы десорбции Zn и Cd из глины Bulgary (pH 5,29 ± 0,07) [37] 

 

Рис. 4.3. Изотермы десорбции Zn, Ni и Cd из глины Gramada (pH 5,40 ± 0,09) [37] 
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В условиях антропогенного загрязнения при использовании сточных 
вод для орошения создаются условия для конкурентной сорбции металлов. 
H. Veeresh и др. [235] провели лабораторные эксперименты с почвами, 
обработанными смесями осадка сточных вод (ОСВ) и угольной золы (УЗ) 
в разных пропорциях. Почвы представляли собой тонкий суглинок (као-
линит), жирный суглинок (каолинит) и глину (глина, монтмориллонит). 
К твердым образцам добавляли раствор 5 мМ Ca(NO3)2, содержащий метал-
лы Cd, Cu, Ni, Pb, Zn в концентрациях от 10 до 200 мкМ при одновремен-
ном присутствии. В большинстве случаев сорбция металлов соответствовала 
последовательности Pb > Cu > Zn > Ni > Cd, хотя количества сорбированных 
элементов несколько варьировали в зависимости от концентрации металлов 
или типа сорбента. Наблюдаемые последовательности сорбции металлов 
сравнивали с последовательностями, прогнозированными на основе их 
свойств; при этом получено хорошее согласование с прогнозом на основе 
констант гидролиза металлов. Это означает, что преобладал механизм по-
глощения путем формирования и последующего осаждения продуктов 
гидролиза металлов на поверхности частиц твердой фазы. Во всех случаях 
более высокую способность к поглощению проявляли Pb и Cu, за ними 
следовали Zn, Ni или Cd. Увеличение содержания металлов усиливало их 
конкуренцию за обменные участки. Изотермы адсорбции показали, что 
сорбция металлов была линейно связана с их равновесной концентрацией 
в растворе (уравнение 1.7). Коэффициенты распределения (Kd), вычислен-
ные для различных металлов по наклонам линии регрессии, в образцах 
монтмориллонита были выше. Все смеси обогащенных образцов дали зна-
чения Kd больше, чем соответствующие контрольные образцы (табл. 4.3). 

Последовательность адсорбции металлов на основе значений Kd пред-
ставляла следующий ряд Pb > Cu > Zn > Ni > Cd, который находился в пол-
ном соответствии с изменением констант гидролиза Pb (7,8) > Cu (8,0) > 
Zn (9,0) > Ni (9,9) > Cd (10,1) [235]. Обогащение почвы золой или осадком 
сточных вод не изменяло порядок, полученный для контрольного образца; 
поэтому в итоговую табл. 4.4 сведены результаты для контрольных образ-
цов трех типов отложений. 

Аналогичные результаты были получены и другими авторами [42, 81, 83]. 

4.2. Сравнение параметров сорбции отдельных металлов 
и конкурентной сорбции 

Сравнение конкурентной и индивидуальной сорбции металлов J.C. Ec-
heverría и др. провели на примере поглощения Cd, Cu, Pb, Ni, и Zn тремя 
образцами глинистых отложений: песчаный суглинок CX (основные гли-
нистые минералы � монтмориллонит, хлорит, иллит; 2,2% органического 
вещества), илистый суглинок PX (иллит; 0,5% органического вещества); 
суглинок LH (иллит; 10,6% ОВ) (табл. 4.5). 
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Т а б л и ц а  4.3 
Значения коэффициента распределения (Kd, л кг�1) тяжелых металлов 

в различных смесях почв с УЗ и ОСВ [235] 

Почва Состав смеси Cd Cu Ni Pb Zn 

Контроль 1,9 10,9 2,4 64 6,3 

УЗ 100% 1,9 13,3 3,5 123 8,4 

ОСВ 50% + УЗ 50% 2,0 14,8 2,9 116 8,1 

Тонкий 
суглинок, 
каолинит 

ОСВ 100% 2,0 14,9 2,7 113 8,0 

Контроль 23,5 108 13 175 52 

УЗ 100% 28,5 120 15 178 77 

ОСВ 50% + УЗ 50% 29,4 123 16 171 88 

Жирный 
суглинок, 
каолинит 

ОСВ 100% 29,6 124 13 177 90 

Контроль 162 275 165 389 171 

УЗ 100% 171 286 166 601 180 

ОСВ 50% + УЗ 50% 168 281 165 610 193 
Глина, 
монтмориллонит 

ОСВ 100% 169 275 166 598 190 

Т а б л и ц а  4.4 
Последовательности конкурентной сорбции металлов для различных pH 

при различных исходных концентрациях металлов [235] 

Почва Исходная концентрация 
металла, мкM 

pH(1) равновесного 
раствора 

Последовательность 
адсорбции 

1 2 3 4 

10 4,5 Pb ≥ Cu > Zn > Ni > Cd 

25 4,4 Pb = Cu > Zn > Ni > Cd 

50 4,3 Pb ≥ Cu > Zn > Ni > Cd 

100 4,3 Pb > Cu > Zn > Ni > Cd 

150 4,1 Pb > Cu > Zn > Ni > Cd 

Тонкий 
суглинок, 
каолинит 

200 4,1 Pb > Cu > Zn > Ni > Cd 

10 5,8 Pb = Cu = Zn = Ni > Cd 

25 5,6 Cu = Pb = Zn = Cd ≥ Ni 

50 5,4 Cu = Pb ≥ Zn ≥ Ni = Cd 

100 5,4 Pb ≥ Cu ≥ Zn > Cd ≥ Ni 

150 5,4 Pb ≥ Cu ≥ Zn > Cd > Ni 

Жирный 
суглинок, 
каолинит 

200 5,2 Pb ≥ Cu > Zn > Cd > Ni 
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Окончание табл. 4.4 

1 2 3 4 

10 6,8 Pb ≈ Cu ≈ Zn ≈ Ni ≈ Cd 

25 6,7 Pb ≈ Cu ≈ Zn ≈ Ni ≈ Cd 

50 6,5 Pb ≈ Cu ≈ Zn ≈ Ni ≈ Cd 

100 6,4 Pb ≈ Cu ≈ Zn ≈ Ni ≈ Cd 

150 6,3 Pb ≈ Cu ≈ Zn ≈ Ni ≈ Cd 

Глина, 
монтмориллонит 

200 6,3 Pb ≈ Cu ≈ Zn ≈ Ni ≈ Cd 

(1) В суспензии почва / раствор 1 : 2,5. 

Т а б л и ц а  4.5 
Параметры различных уравнений изотерм индивидуальной сорбции 

металлов для почв CX, PX и LH при 25°C [81] 

Линейное уравнение Уравнение Ленгмюра Уравнение Фрейндлиха 
Почва 

Kd, л кг�1 Qmax, ммоль кг�1 KL, л ммоль�1 KF, л кг�1 1/n 

Кадмий 

CX 2 200 125 23 156 0,26 

PX 2 200 40 216 96 0,28 

LH 290 9 78 19 0,32 

Медь 

CX 8 450 309 59 327 0,13 

PX 2 260 325 164 867 0,33 

LH 426 29 70 53 0,29 

Свинец 

CX Изотерма типа C (см. рис. 1.1) 

PX » 

LH 1 370 28 164 74 0,34 

Никель 

CX 1 960 188 25 204 0,23 

PX 430 31 41 34 0,16 

LH 171 4 175 7 0,21 

Цинк 

CX 3 770 210 45 282 0,23 

PX 7 200 164 317 574 0,35 

LH 232 7 64 13 0,30 
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Значения Qmax и KF были выше для песчаного суглинка CX и илистого 
суглинка PX. Этот факт можно объяснить более высокими значениями pH: 
почвы CX и PX имели pH 7,9 и 8,1 соответственно, тогда как почва LH � 
pH 5,0. Увеличение сорбции металлов с ростом pH установлено во многих 
экспериментах [41, 122, 183, 203] и приписывается пониженной конкурен-
ции с H-ионами и изменению состояния гидролиза ионов в растворе. Поч-
вы удерживали больше Pb и Cu, чем Zn, Cd и Ni. Аналогичные результаты 
получены в [42, 83]. 

Значения Kd при индивидуальной сорбции металлов изменялись в ши-
роких пределах (табл. 4.5): от 171 л кг�1 для Ni (суглинок LH) до 8 450 л кг�1 
для Cu (песчаный суглинок CX). В большей степени адсорбировалась 
медь, и последовательность адсорбции для всех металлов имела вид Cu > 
Zn > Ni > Cd > Pb. 

При конкурентной сорбции (табл. 4.6) максимальное количество сор-
бированных металлов заметно снижалось; например, на песчаном суглин-
ке CX для Cu � примерно в 4 раза, Cd � в 6 раз, Ni � в 14 раз, Zn � в 11 раз. 

Поведение свинца заметно отличалось от остальных металлов. При его 
индивидуальной сорбции песчаным (CX) и илистым (PX) суглинком изо-
термы были практически вертикальными. Согласно [52] такие изотермы 
отражают механизм осаждения. Просто суглинком (LH) свинец хорошо 
сорбировался. В условиях конкуренции его сорбция была аналогична меди 
с максимальными значения Kd среди всех изученных металлов. Порядок 
сорбции имел вид Pb > Cu > Zn > Ni > Cd. 

Степень влияния конкуренции можно охарактеризовать процентным 
отношением значения Qmax для металлов в условиях конкурентной и инди-
видуальной сорбции. Это отношение было больше для суглинка LH, чем 
для песчаного (CX) и илистого (PX) суглинка, и составляло от 7% для Zn в 
образце PX до 77% для Pb в образце LH. 

4.3. Статистический анализ конкуренции металлов 

Для определения влияния индивидуальных катионов на удерживание дру-
гих катионов применили дробный факторный план (один из статистиче-
ских методов планирования эксперимента) для семи переменных с двумя 
уровнями и восьми экспериментов [81, 142]. В число переменных вошли 
исходные концентрации Cd, Cu, Ni, Pb и Zn. Два уровня � это исходная 
концентрация металла, соответствующая емкости монослоя отдельного 
металла (уровень 1), и нулевая исходная концентрация (уровень 2). 

Влияние присутствия четырех исследованных металлов на удержива-
ние пятого, определенное в экспериментах по дробному факторному плану, 
показано на рис. 4.4. Поскольку металлы присутствуют в разных исходных 
концентрациях, чтобы избежать искажений, результаты выразили в про-
центах от индивидуально удержанного металла (в так называемой точке B 
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Т а б л и ц а  4.6 

Параметры изотерм конкурентной сорбции для почв CX, PX и LH 
при 25°C [81] 

Линейная изотерма Изотерма Ленгмюра Изотерма Фрейндлиха 
Почва 

Kd, л кг�1 Qmax, ммоль кг�1 KL, л ммоль�1 KF, л кг�1 1/n 

Кадмий 

CX 1 600 18 268 25 0,14 

PX 2 300 11 (1) 15 0,08 

LH (2) 3 (3) (3) (3) 

Медь 

CX 3 700 76 40 95 0,24 

PX 4 200 69 15 110 0,22 

LH   590 14 224 30 0,24 

Свинец 

CX 6 600 74 380 144 0,22 

PX 3 900 79 117 172 0,30 

LH   650 29 52 62 0,37 

Никель 

CX 3 000 13 888 15 0,05 

PX 3 100 15 69 14 0,08 

LH (2) 1 (1) (3) (3) 

Цинк 

CX 4 800 19 357 28 0,13 

PX 3 100 14 3 18 0,07 

LH (2)  2 (1) (3) (3) 

(1) Отрицательная величина. 
(2) Равновесная концентрация не получена. 
(3) Изотерма типа L-max. 
 
изотермы, фиксирующей переход к пологому участку; значение в точке B 
близко к Qmax). Конкурирующие металлы показаны на оси абсцисс. 

Результаты статистических расчетов по факторному плану (рис. 4.4) 
подтверждают выводы, сделанные предварительно на основе сравнения изо-
терм индивидуальной и конкурентной сорбции (см. рис. 3.2): присутствие 
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Рис. 4.4. Доли Cd, Cu, Ni, Pb и Zn, сорбированных образцами глинистых отложе-
ний, в экспериментах по дробному факторному плану [81]: 

ордината соответствует доле сорбированного металла (относительно точки B изотермы 
для индивидуального металла); абсциссы показывают конкурирующие металлы 
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других металлов снижало долю каждого сорбированного металла. Расчеты 
показали степень их взаимного влияния. Средние доли катионов, сорбиро-
ванных изученными глинистыми отложениями, образовали последова-
тельность Pb (59,0%) > Cu (46,3%) >> Ni (17,7%) > Cd (13,6%) > Zn 
(12,1%). Pb и Cu � металлы, которым меньше мешала конкурентная сорб-
ция. Более высокое сродство всех трех сорбентов к Pb и Cu было, видимо, 
обусловлено существованием большего числа активных участков с высо-
ким сродством к этим металлам, т. е. когда они присутствуют, другие ка-
тионы не занимают эти участки. Кроме того, Pb и Cu были устойчивы на 
поглощающей поверхности благодаря реакциям гидролиза, которые фор-
мировали необменные формы. 

В известковых образцах (CX, PX) доля удержанного Pb варьировала от 
73,4% для почвы PX с Cd (рис. 4.4б) до 47,5% для CX в присутствии Cu 
(рис. 4.4а). Согласно этим значениям, Cd был металлом с меньшим влия-
нием на удерживание Pb, а Cu � металлом с наибольшим влиянием. Удер-
живание Cu изменялось от 86,6 до 25%, обе доли относились к сорбенту 
PX с присутствием Cd или Pb соответственно (рис. 4.4б). Доли удержива-
ния Cd, Ni и Zn с конкуренцией Cu и / или Pb были всегда меньше 25%, и, 
следовательно, на них сильнее всего влияла конкурентная сорбция. 

Поведение металлов в суглинке LH (рис. 4.4в) показало некоторые от-
личия от тенденций, описанных выше для известковых почв. Доли удер-
жанных Pb и Cu были менее чувствительны к присутствию других катио-
нов, что предполагает более специфическое удерживание. С другой сторо-
ны, доля Ni, удержанного в LH, была больше доли, удержанной в 
известковых сорбентах (CX и PX), но Cd и Zn имели самые низкие доли 
из-за более сильной конкуренции Pb и Cu. Эти различия в поведении ме-
таллов между почвами можно приписать содержанию в них органического 
вещества: 10,6% органического углерода в суглинке LH, 2,2% в песчаном 
суглинке CX и 0,5% в илистом суглинке PX. Органическое вещество фор-
мирует на поверхности комплексы, более устойчивые для Pb и Cu, чем для 
Cd, Ni и Zn. Ni должен также сильно связываться с органическим вещест-
вом, поскольку доля его удерживания была заметно выше в LH, чем в CX 
и PX. Эти результаты означают, что Ni имеет более высокое сродство к 
органическим активным участкам, чем к неорганическим, тогда как Cd и 
Zn предпочитают неорганические участки [234]. Конкуренция между ио-
нами влияла на сорбцию всех металлов, особенно Pb и Cu на известковых 
сорбентах, указывая на изменение механизмов удерживания. Наконец, 
дробные факторные планы подтвердили, что сорбция зависела от системы 
«сорбент � металл». Cu и Pb сорбировались в бóльших количествах с 
большей силой связывания по сравнению с Cd, Ni и Zn. В то же время, 
характеристики сорбента внесли вклад в специфичность удерживания, ко-
торая была выше в образцах с наибольшим содержанием органического 
вещества [81, 182]. 
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5. РОЛЬ ОРГАНИЧЕСКОГО ВЕЩЕСТВА В СОРБЦИИ 
МЕТАЛЛОВ 

Металлы могут присутствовать в растворе и как свободные ионы (напри-
мер, Cd2+, Zn2+, Cr3+), и в виде различных растворимых комплексов, либо 
могут быть связаны с подвижным коллоидным материалом. Растворимые 
комплексы с неорганическими лигандами � это соединения с ионами SO4

2�, 
Cl�, PO4

3�, NO3
� и CO3

2�. Значительная часть металлов входит в состав ком-
плексных органических соединений, сохраняющихся в растворе в очень 
широком диапазоне окислительно-восстановительных условий. 

Комплексование металлов растворенной формой лигандов может 
усиливать, ослаблять, либо не оказывать никакого влияния на адсорбцию 
металлов. Фактические тенденции зависят от типа и количества сформи-
рованных комплексов и от характера поверхности адсорбента. Часто ус-
тойчивые анионные комплексы (например, металл�лиганд) не сорбиру-
ются отрицательно заряженной поверхностью твердой фазы [96]. С дру-
гой стороны, некоторые анионы, например, хлорид, формируют устой-
чивые комплексы с Cd2+ даже в присутствии органических лигандов [39]. 
Иными словами, присутствие неорганических лигандов (включая гидро-
ксил) может влиять на степень комплексования металлов органическим 
веществом. Однако, если общее содержание металла больше, чем ком-
плексующая способность данного органического лиганда, то не весь ме-
талл будет закомплексован. Катионы типа Ca2+ и Mg2+, присутствующие 
в растворе, конкурируют с металлами за лиганды, так что природа и кон-
центрация фонового электролита также влияют на комплексование ме-
таллов [134]. 

Растворенное органическое вещество (РОВ) природных вод представ-
ляет собой обширный набор химических соединений, из которых в на-
стоящее время около 500 нормировано при использовании человеком или 
при воздействии на окружающую среду. Это прежде всего соединения 
природного происхождения: карбоновые и оксикарбоновые кислоты, фе-
нолы и полифенолы, сахара и полисахара, сложные эфиры, липиды, ами-
нокислоты, гумусовое вещество и другие, а также синтетические соедине-
ния: поверхностно-активные вещества, нефтепродукты, пестициды, фено-
лы, полиароматические углеводороды и другие, представленные как класс 
загрязняющих веществ. 
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5.1. Гумусовые вещества 

Гумусовые вещества (ГВ) повсеместно распространены в природе и игра-
ют важную роль как в химических, так и в биохимических природных 
процессах. 

5.1.1. Состав и структура гумусовых соединений 

Особенностью состава РОВ в природных водах является доминирование 
высокомолекулярного гидрофильного ГВ. Оно составляет 85�90% от сум-
мы растворенных органических веществ поверхностных вод [6]. В струк-
туру ГВ входят карбоксильные, карбонильные, эфирные и спиртовые 
группы, кето- и аминогруппы в соединениях алифатического и ароматиче-
ского ряда, которые легко вступают в реакции комплексообразования с 
ионами металлов. Типичными составляющими молекул ГВ являются 
фрагменты салициловой, цинаминовой и гидроксикумариновой кислот, 
которые образуют блоки органической материи. Специфические свойства 
ГВ � склонность к образованию высокомолекулярных ассоциатов, способ-
ных высаливаться из растворов уже при содержании ГВ около 1�1,5 г л�1. 

Гумусовое вещество представляет собой сложную многокомпонент-
ную систему, состоящую из двух характерных ассоциаций � гумусовых 
кислот (ГК) и фульвокислот (ФК). По сравнению с ГК фульвокислоты бо-
лее растворимы, и для них характерна более высокая степень окисленно-
сти, т. е. больший вклад в их структуру карбоксильных групп и фенольных 
гидроксилов. Молярная масса ассоциатов ФК в водных растворах колеб-
лется от 300 до 60 000 г моль�1 при средней молярной массе мономерных 
форм ≈ 300 г моль�1. Для гумусовых кислот средняя молярная масса нахо-
дится в интервале от 5 000 до 600 000 г моль�1. Содержание ФК, как пра-
вило, на порядок превышает содержание ГК и колеблется в пределах от 
1 до 100 мг л�1. При концентрации ФК выше 5 × 10�3 М происходит их вы-
саливание за счет необратимой ассоциации [6]. Растворимые фульвокис-
лоты, образуя комплексные соединения с ионами металлов, могут нахо-
диться в растворе, тогда как труднорастворимые, соединяясь с металлами, 
выводят их из раствора в твердую фазу почв и пород. 

Гумусовые и фульвокислоты являются важными катионными сорбен-
тами благодаря наличию в их структуре различных протон-реактивных 
функциональных групп. Обычно количество таких функциональных групп 
варьирует от ≈ 4 до ≈ 14 моль кг�1 с тенденцией к более высоким значени-
ям в ФК по сравнению с ГК [70]. Для всех металлов установлено, что при 
взаимодействии их легко гидролизующихся ионов с высокоассоциирован-
ными формами ФК происходит образование высокомолекулярных ком-
плексных соединений анионного типа, растворимость которых на один � 
три порядка превышает растворимость гидроксидов металлов. Это приво-
дит к резкому увеличению миграционной способности металлов [8]. 
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Если взаимодействие с фульвокислотами увеличивает рассеивание тя-
желых металлов в окружающей среде, то связывание с гумусовыми кисло-
тами способствует концентрированию тяжелых металлов в почвах, поро-
дах, донных отложениях. 

5.1.2. Взаимодействие металлов с растворенными формами 
гумусовых соединений 

Взаимодействие между ионом металла и гумусовым веществом сопровож-
дается образованием комплексов состава 1 : 1 и 1 : 2 [217]. В форме 1 : 1 
ион металла (Me) либо удерживается по солевому типу (RCOO�Mеn+...) � 
ионный обмен, либо координируется локальными парами функциональ-
ных групп � комплексообразование. При отношении Me : ГВ = 1 : 2 ион 
металла полностью координирован функциональными группами � хелат-
ный тип. 

Гумусовое вещество, находящееся в растворенном состоянии, образует 
растворимые комплексные соединения с металлами при определенных 
значениях pH. Так, трехвалентное железо связывается с органическим ве-
ществом при pH 3�8, образуя различные растворимые комплексы. Преоб-
ладающая форма железа в области pH 3�8 � Fe(OH)2

+, которая формирует 
электровалентную связь с отрицательно заряженной карбонильной груп-
пой по уравнению 5.1. С ростом pH (> 8) состав комплекса изменяется по 
уравнению 5.2 [217]. 

pH 3�8: R(COOH)6 + FeCl3 + 8NaOH = 
= R(COONa)5COOFe(OH)2 + 3NaCl + 6H2O; (5.1) 

pH > 8: R(COOH)6 + FeCl3 + 9NaOH = 
= R(COONa)6 + Fe(OH)3 + 3NaCl + 6H2O. (5.2) 

Позднее M. Schnitzer и E. Hansen сузили область существования рас-
творимых форм природных комплексных соединений до pH 3�5 [219] и 
показали, что при ионной силе I = 0,1 растворимые фульвокислоты обра-
зуют комплексы в молярном соотношении 1:1 со следующими металлами: 
Cu, Ni, Co, Pb, Mn, Zn, Ca, Mg. При той же ионной силе, но при pH 1,7�
2,35 ФК формировали комплексы с Fe+3 и Al+3. С ростом pH и снижением 
ионной силы от 0,1 до нуля отношение ФК к металлу становится меньше 1, 
указывая на образование смешанных полиядерных комплексов. Степень 
полиядерности комплекса связана со способностью металла образовывать 
либо сильные, либо слабые комплексы с ФК. Константы устойчивости 
комплексных соединений, Kуст, возрастают с увеличением pH; при низком 
pH значение констант изменяется по ряду Fe+3 > Al+3 > Cu+2 > Ni+2 > Co+2 > 
Pb+2 = Ca+2 > Zn+2 > Mn+2 > Mg+2. Увеличение ионной силы от 0 до 0,1 при-
водит к уменьшению константы устойчивости Kуст. Так, для Co+2 при pH 3 
и I = 0 log Kуст = 4,3; при I = 0,1 log Kуст = 2,2. 
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M.R. Jekel [139] представил модель растворимой формы гумусовых со-
единений � фульвокислот, состоящую из фрагментов салициловой, бен-
зойной кислот и алифатических карбоксильных групп, при этом на долю 
салицилатных кислотных остатков приходилось примерно 43% от общего 
количества функциональных групп. Взаимодействие ионов металлов с ФК 
сопровождается образованием ряда растворимых анионных, катионных и 
нейтральных комплексных соединений, а также труднорастворимых форм. 
С увеличением молекулярного веса ФК растворимость комплексных со-
единений снижается. Характер образующихся соединений зависит от при-
роды иона металла, степени дисперсности ФК в растворе, концентрации, 
значения pH раствора и др. Растворимые катионные комплексные соеди-
нения с ФК образуют ионы кальция (II), магния (II), стронция (II) и другие, 
не гидролизующиеся при околонейтральном значении pH поверхностных вод. 

Анионные комплексы образуются при взаимодействии с ФК легко 
гидролизующихся ионов металлов. Особенностью такого взаимодействия 
является то, что растворимые комплексы формируются лишь в реакциях с 
ассоциированными формами ФК. Например, в экспериментах [5] основная 
часть железа (III), примерно 70%, связывалась фракцией с молярной мас-
сой выше 1000�5000 г моль�1; при этом более 75% составляли анионные 
формы. Предполагаемый состав комплекса � Fe(OH)2ФК(H2O)2, предель-
ное значение растворимости � 1,8 ⋅ 10-4 М. В системе «медь (II) � фульво-
кислота» в зависимости от pH, состояния меди и отношения концентраций 
Cu : ФК в растворе может образовываться ряд гидроксофульватных и 
фульватных комплексов анионного типа [19]. 

Нейтральные комплексные соединения с фульвокислотами, как рас-
творимые, так и труднорастворимые, в зависимости от pH, образуют ионы 
редкоземельных элементов. Растворимость и устойчивость этих соедине-
ний для ФК определенного молекулярного состава увеличивается по ряду 
от церия до иттербия. В свою очередь для каждого элемента способность к 
осадкообразованию растет с увеличением средней молекулярной массы ФК. 

Устойчивость комплексов с органическим веществом зависит от при-
роды катиона металла, степени его окисления, заряда и радиуса иона, т. е. 
ионного потенциала (ИП), и pH. Обычно устойчивость комплексов метал-
лов с органическими лигандами снижается при уменьшении значений pH, 
указывая на важность конкуренции протонов и отражая роль RCOO�, азот-
содержащих, RSH и ROH функциональных групп в комплексовании 
металлов. Последовательности устойчивости органических комплексов 
металлов показывают, что Cu2+ комплексуется сильнее, чем, например, 
Cd2+ [26]. Как уже отмечалось, в поверхностных слоях почвы часть метал-
лов адсорбируется функциональными группами органического вещества 
почвы, и поскольку ион Cu2+ сильно комплексуется фульво- и гумусовыми 
кислотами, а Cd2+ слабее связывается с почвенным органическим вещест-
вом, Cd2+ может легко удаляться с участков на поверхности почв конку-
ренцией с ионом Ca2+ (Cu2+ замещается намного хуже). Кроме того, в поч-
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вах с низким значением pH увеличивается доля функциональных групп, 
связанных с протоном или ионом A13+; тем самым возрастает конкуренция 
с их стороны, и адсорбция металлов (как Cu2+, так и Cd2+) уменьшается. 

Ионный потенциал характеризует плотность заряда иона и его кислот-
но-основные свойства. С повышением ИП возрастает устойчивость фуль-
ватных комплексов (табл. 5.1) и увеличивается содержание фульватных и 
гидроксофульватных форм, что в свою очередь влияет на сосуществование 
различных форм элементов (табл. 5.2) [29]. 

Т а б л и ц а  5.1 
Зависимость значений условных констант устойчивости комплексов 

MeФК (log β(1)) от величины ИП [29] 

log β log β 
Ион ИП 

pH 3 pH 5 
Ион ИП 

pH 3 pH 5 

Pb2+ 1,59 2,6 4,1 Cu2+ 2,50 3,3 4,0 
Hg2+ 1,79 4,9 � Co2+ 2,56 2,9 4,2 
Ca2+ 1,92 2,0 2,9 Ni2+ 2,70 3,1 4,2 
Cd2+ 2,02 2,0 3,0 Mg2+ 2,70 3,1 4,2 
Mn2+ 2,20 2,1 3,7 Fe3+ 4,48 � 7,0 
Zn2+ 2,41 2,2 3,7 Al3+ 5,26 6,4 � 

(1) β � произведение констант устойчивости Kуст при многоступенчатом комплексообразовании. 

Т а б л и ц а  5.2 
Зависимость содержания различных форм элементов от ИП [29] 

Доля в валовом содержании катиона, % 
Ионный 
потенциал Mеn+ Mе(OH)m

n�m MеHCO3
n�1 MеSO4

n�2 MeФК или 
Me(OH)mФК 

1,5�2,0 89,3   0,0 0,0 8,2  2,5 
2,0�2,5 46,7 20,0       14,2 2,6 16,5 
2,5�3,0(1) 20,0  7,2 0,1 8,8 63,4 
3,0�3,5  5,5  9,1 0,0 7,5 77,7 
3,5�4,0  0,0  0,7 0,0 0,0 99,0 
4,0�5,0  0,0 21,0 0,0 0,0 79,0 
> 5,0  0,0 21,5 0,0 0,0 78,5 

(1) Кроме магния. 
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Элементы, значения ИП которых находятся в пределах 1�3, частично 
связаны в комплексы с гидрокарбонат- и сульфат-ионами. Эти лиганды 
практически не влияют на соотношение форм нахождения элементов с 
более высокими значениями ИП, в основном, из-за своей неспособности 
конкурировать с ионами гидроксила. 

Поведение тяжелых металлов в гетерогенной системе зависит от их 
состояния в жидкой фазе. Д.Л. Пинский и Б.Н. Золотарева [26] оценили 
состояние тяжелых металлов в растворах, содержащих ФК, при эквива-
лентной концентрации ФК и металлов для различных pH (рис. 5.1). Со-
стояние элементов в растворе зависит от кислотности, и при pH 3 содер-
жание свободных ионов кадмия и цинка составляло почти 100%. С ростом 
pH их концентрация снижалась и при pH 5 составляла менее 50%. Содер-
жание фульватного комплекса кадмия CdФК+ в растворе при pH > 5 резко 
увеличивалось и при pH 8 достигало 70%. Сумма концентраций Cd2+ и 
CdФК+ в растворе в процентном отношении была приблизительно посто-
янна и близка к 100% во всем диапазоне pH. ФК хорошо растворимы в 
щелочной среде, и повышение pH растворов способствует увеличению 
степени диссоциации функциональных групп ФК [7]. Взаимодействие 
кадмия с другими комплексообразующими компонентами раствора при 
изменении pH незначительно. 

 

 

Рис. 5.1. Относительное содержание свободных и связанных с фульвокислотой 
катионов кадмия, меди, свинца и цинка при различных pH [26] 
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Максимальная концентрация ZnФК+ наблюдалась при pH 6,5 и дос-
тигала 95%, но при pH 8 концентрация фульватного комплекса снижа-
лась до 65%, так как цинк при pH > 7 образует значительное количество 
других устойчивых комплексов: ZnOH+ и ZnCO3

0. Суммарная концен-
трация Zn2+ и ZnФК+ в нейтральной и слабощелочной области pH была 
меньше 100%. 

Формы нахождения свинца и меди в растворах, содержащих ФК, не-
сколько иные. Максимальное содержание комплекса PbФК+, составлявшее 
100%, приходилось на интервал pH от 4,5 до 7; при pH 3 содержание ком-
плекса уменьшалось до 70%. Почти 100% содержание CuФК+ наблюдалось 
при pH около 5,5, а при pH 3 � менее 50%. Сумма концентраций Cu2+ и 
CuФК+ при значениях pH > 6 была значительно ниже 100%, а при pH 8 
основная масса меди была связана с ионами OH� и CO3

2�. 
Таким образом, при изменении pH раствора распределение ионов тя-

желых металлов по формам изменяется, что будет отражаться на их ми-
грации и адсорбции твердой фазой. Устойчивость комплексных соедине-
ний с фульвокислотами увеличивается с ростом pH. 

С повышением pH содержание РОВ в почвенном растворе увеличива-
ется. Получено уравнение регрессии, связывающее количество РОВ с об-
щим количеством органического вещества (ОВ) в почве и pH (суспензия в 
растворе CaCl2): 

РОВ = �30,83 pH + 2,54 pH2 + 14,89 OВ + 68,20; R2 = 0,965***, n = 54, 

где РОВ измеряется в мг C л�1, OВ почвы � в г C кг�1 [211]. 
 
Для изучения влияния комплексования металлов на адсорбцию Cd и 

Cu Na-монтмориллонитом W.P. Inskeep и J. Baham [134] использовали во-
дорастворимые экстракты природного органического вещества (ГВ), полу-
ченные из слоя хвойной лесной подстилки. С учетом неорганического 
комплексования количество Cd, закомплексованного органическими ли-
гандами, было намного ниже, чем Cu. Получены уравнения множествен-
ной регрессии, где pMeад (отрицательный логарифм концентрации адсор-
бированного металла, М) рассматривался как функция pH и pMeОР (отри-
цательный логарифм общей концентрации растворенного металла, М). 

Адсорбция от 50 до 0,1 мкM общего кадмия Na-монтмориллонитом в 
диапазоне pH 4�8,5 в отсутствие и в присутствии ОВ (1,8 мM общего C) 
выражается уравнениями регрессии: 

в отсутствие ОВ:    pCdад = 0,850 � 0,0792 pH + 0,893 pCdОР, R2 = 0,99; 

в присутствии ОВ: pCdад = 0,129 + 0,0253 pH + 0,94 pCdОР, R2 = 0,99. 

Для меди адсорбция от 50 до 0,5 мкM Na-монтмориллонитом в тех же 
условиях характеризуется уравнениями: 
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в отсутствие ОВ:       pCuад = 1,32 � 0,156 pH + 0,817 pCuОР, R2 = 0,98; 

в присутствии ОВ:    pCuад = 2,76 � 0,455 pH + 
+ 0,499 pCuОР + 0,0953 pH ⋅ pCuОР, R2 = 0,95. 

В присутствии ОВ адсорбция Cd и особенно Cu уменьшалась с ростом 
pH, в отличие от адсорбции в отсутствие органического вещества. Эти ре-
зультаты согласуются с порядком измеренных констант устойчивости для 
органических комплексов Cu и Cd и показывают, что комплексование ме-
ди органическими лигандами � важный процесс, контролирующий ад-
сорбцию Cu и ее растворенные формы. 

5.1.3. Адсорбция гумусовых соединений в почве. 
Образование минералорганических комплексов 

Минеральные коллоиды, особенно глинистые, адсорбируют большие ко-
личества органической материи, образуя устойчивые комплексы малой 
растворимости, и во многих случаях труднорастворимая фракция может 
составлять более 50% от общего количества органического вещества. Об-
разование минералорганических соединений в значительной степени из-
меняет поверхностные свойства минеральных компонентов твердой фазы 
и влияет на ее поглощающую способность, буферность и кислотность [196]. 

Гумусовые вещества плохо растворимы в воде; максимальная концентра-
ция растворенного ГВ в природных водах составляет менее 25 мкг л�1 [231]. 

Гумусовые кислоты легко сорбируются высокодисперсными мине-
ральными частицами, и тяжелые металлы оказываются включенными в их 
пленки и сгустки, которые образуют микроагрегаты и адсорбируются поч-
венной поверхностью, формируя минералорганические соединения [12]. 
Механизм связи анионных органических соединений и отрицательно за-
ряженной глинистой поверхности представляет собой либо образование 
катионного мостика, где адсорбируемый катион распределен между по-
глощающей поверхностью и органической молекулой, либо обмен лиганда 
с гидроксильными группами на оксидах или на ребрах кристаллов глины. 
Механизм катионного мостика аналогичен формированию положительно 
заряженного органо-металлического комплекса, который затем притягива-
ется к отрицательно заряженной поверхности глины, или наоборот отрица-
тельно заряженный полимер притягивается к коллоиду глины, несущему 
положительный заряд от адсорбции катионов [55]. 

J. Baham и G. Sposito [40] отмечали влияние ионного потенциала об-
менных катионов на адсорбцию фульво- и гумусовых кислот поверхно-
стями глинистых минералов. Адсорбция фульвокислоты монтмориллони-
том из водного раствора при околонейтральном pH аппроксимируется ли-
нейной изотермой (постоянное распределение) с увеличением адсорбции в 
следующем порядке: Ba2+ < Ca2+ < Zn2+ < La3+ < Al3+ < Cu2+ < Fe3+. Этот 
ряд устойчивости, в общем, согласуется с предыдущими изучениями. 
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Считается, что сорбция органических веществ происходит, главным 
образом, на боковых поверхностях кристаллов каолинита и монтморилло-
нита, а также на участках, образованных дефектами кристаллов глинистых 
минералов [1, 13�15]. Показано, что наиболее прочные минералорганиче-
ские пленки хемосорбционной природы на поверхности аморфных и окри-
сталлизованных алюмосиликатов приурочены к участкам, несущим поло-
жительных заряд [118]. Образующиеся пленки формируют кластерную 
структуру поверхности высокодисперсных частиц и существенным обра-
зом изменяют их гидрофильно-гидрофобные и адсорбционные свойства: 
емкость монослоя, удельную поверхность, фильность, способность удер-
живать металлы. Экспериментально установлено [218], что при pH 2,5 
около 50% фульвокислоты адсорбируется в межплоскостном пространстве 
монтмориллонита, тогда как оставшиеся 50% адсорбируются на внешней 
его поверхности. Не было найдено никакого доказательства межслойной 
адсорбции гумусовых веществ при нейтральном pH. При pH 7 такой ком-
плекс находится полностью на внешней поверхности глинистого минерала. 
По-видимому, происходит образование связи между алюминием, кремни-
ем и органическими соединениями, при этом фульвокислота представляет 
собой радикал, в котором донорами являются фенольные и аминогруппы, 
а акцепторами � хиноновые группы [40]. 

Степень адсорбции гумусового вещества различными минеральными 
фазами в сравнимых экспериментальных условиях показана в табл. 5.3. 
Прослеживается явная тенденция увеличения адсорбции от кварца к као-
линиту. Адсорбция органического вещества возрастала, когда значение pH 
снижалось. 

Для описания адсорбции природного гумусового вещества минераль-
ными фазами F.H. Frimmel и L. Huber [101] использовали модель [140] на 

Т а б л и ц а  5.3 
Количество растворенного и адсорбированного природного 
органического вещества в водных суспензиях некоторых 

минеральных фаз(1) [101] 

РОУ Адсорбировано 
Твердая фаза 

мг л�1 мг г�1 мг м�2 

Кварц 19,4 0,00 0,00 

Натриевый полевой шпат 17,3 0,06 0,08 

Гидроксиды железа / марганца   8,5 0,61 0,01 

Кальцит   3,7 0,72 0,57 

Каолинит   3,8 0,74 0,86 

(1) Исходная концентрация РОУ 20 мг л�1; отношение твердая фаза / раствор 20 г л �1. 
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основе уравнения Фрейндлиха в форме 1.5. Авторы рассматривали ГВ 
озерной воды, предположив, что оно состоит из четырех гипотетических 
компонентов с различным сродством к поверхности, которое характеризу-
ется различными значениями KF, но одинаковым значением 1/n. Получен-
ные параметры адсорбции гипотетических компонентов ГВ каолинитом 
приведены в табл. 5.4. 

Фульвокислоты и тяжелые металлы могут адсорбироваться поверхно-
стями твердой фазы как индивидуально, так и в сочетании [26]. Табл. 5.5 
представляет характер поглощения тяжелых металлов природными сор-
бентами в присутствии ФК. 

По числу случаев преимущественного поглощения ФК или ее ком-
плексов с катионами тяжелых металлов сорбенты образуют ряд: бенто- 
нит < чернозем < лессовидный суглинок < моренный суглинок << каоли-
нит. Адсорбция органических анионов происходит на положительно заря-
женных участках поверхности глинистых минералов почв и пород, пред-
ставленных в основном алюмокислородными слоями. Увеличение адсорб-
ции ФК от бентонита к каолиниту обусловлено тем обстоятельством, что 
моренный суглинок, чернозем и каолинит характеризуются более кислой 
реакцией среды (бóльшим положительным зарядом поверхности). Адсорб-
ция фульвокислот возрастает с уменьшением pH системы. Для адсорбци-
онной способности ФК относительно различных катионов тяжелых метал-
лов характерна последовательность Cd ≥ Zn ≥ Cu > Pb. 

В тех случаях, когда количества адсорбированных тяжелых металлов и 
ФК эквивалентны, возможна адсорбция металл-фульватных ассоциатов. 
Основная масса кадмия ассоциируется с ФК (почти на 100%), и лишь не-
большая часть � с другими лигандами. В то же время количество металл-
фульватных комплексов, образующихся в растворе (при pH 3 проводимого 

Т а б л и ц а  5.4 

Исходные концентрации и параметры Фрейндлиха для гипотетических 
компонентов природного органического вещества, адсорбированных 

на каолините [101] 

Исходная концентрация РОУ 
Фракция ОВ KF, 

(мг г�1) (мг л�1)�1/n 1/n 
мг л�1 % 

Не адсорбируемая 0,0  3,3 17,5 

1 0,5 0,16 2,0 10,5 

2 1,0 0,16 5,6 30,2 

3 2,0 0,16 7,8 41,8 

Сумма 18,7 100 

Средняя погрешность, %   1,15 � 
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Т а б л и ц а  5.5 
Характер поглощения(1) тяжелых металлов и фульвокислот из растворов 

природными сорбентами [26] 

Сорбенты 

Элемент Исходный pH 
бентонит каолинит лёссовидный 

суглинок 
моренный 
суглинок чернозем 

Pb 3 Me Me + ФК Me Me Me 

 4 Me Me Me Me Me 

 5 Me Me Me Me Me 

Cu 3 Me ФК Me ФК Me 

 4 Me Me + ФК Me Me + ФК Me 

 5 Me Me Me Me Me 

Zn 3 Me ФК Me ФК Me + ФК 

 4 Me Me + ФК Me Me+ФК Me 

 5 Me Me + ФК Me Me Me 

Cd 3 Me + ФК ФК Me + ФК Me + ФК Me + ФК 

 4 Me Me + ФК Me + ФК Me Me 

 5 Me Me + ФК Me + ФК Me Me 

(1) Me � преимущественное поглощение катионов металла, ФК � преимущественное поглоще-
ние фульвокислоты, Me + ФК � одновременное поглощение катионов металла и ФК в соот-
ношении 1 : 1. 
 
эксперимента), незначительно. Что касается катионов других тяжелых ме-
таллов � Pb, Zn, Cu, � то может также происходить адсорбция ассоцииро-
ванных форм, но в их состав помимо фульватных комплексов могут вхо-
дить и другие комплексующие компоненты [26]. 

Влияние ФК на поглощение тяжелых металлов почвами и породами 
носит неоднозначный характер, так как в этом случае протекает несколько 
процессов: образование комплексных соединений металлов с компонента-
ми растворов, в том числе и с ФК; конкуренция за обменные центры со 
стороны протонов и сорбирующихся ФК, в результате чего изменяются 
обменные свойства поверхности; адсорбция комплексных соединений и 
свободных ионов тяжелых металлов. Установлено, что присутствие ФК 
уменьшает адсорбцию кадмия исследуемыми природными адсорбентами 
из небуферных растворов с различными значениями pH. Наиболее сильно 
это влияние проявляется при адсорбции тяжелых металлов из более кислых 
растворов. Связь коэффициента распределения и некоторых физических и 
химических свойств поглотителей оценивали по величине коэффициентов 
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корреляции (табл. 5.6), которые заметно увеличиваются с ростом pH раство-
ров. Сопоставляя средние значения коэффициентов корреляции со свой-
ствами исследуемых адсорбентов, можно выстроить ряд предпочтительной 
адсорбции Cu > Zn > Cd, который соответствует ряду прочности адсорб-
ционных связей металлов с этими поглотителями: Pb > Cu > Zn > Cd. 

Т а б л и ц а  5.6 
Коэффициенты корреляции между коэффициентами распределения (Kd) 
металлов и некоторыми физическими и химическими свойствами 

сорбентов(1) [26] 

УПП ЕКО Ca2+ + Mg2+ 
pH Элемент pH равновесного 

раствора м2 г�1 мг-экв (100 г)�1 

3 Zn 0,319 0,680 0,747 0,693 

5 Zn 0,660 0,769 0,748 0,700 

4 Cu 0,777 0,777 0,879 0,861 

5 Cu 0,881 0,881 0,999 0,908 

5 Cd 0,989 0,634 0,737 0,733 

(1) Поглощение из растворов с максимальной концентрацией металла и ФК в соотношении 1 : 1. 
 

Выявлены эмпирические соотношения, описывающие связь адсорби-
рованных и десорбированных количеств металлов: 

Cuдесорб = 6,51 + 0,539 Cuад, R = 0,786; 

Znдесорб = 10,51 + 0,538 Znад, R = 0,879; 

Cdдесорб = 10,31 + 0,541 Cdад, R = 0,829. 

Для свинца зависимости носили более сложный характер [26]. 

5.1.4. Коллоидная фаза гумусового вещества 

Коллоидные вещества, такие как силикаты, карбонаты, фосфаты, оксиды, а 
также органическое вещество, вносят значительный вклад в удерживание 
металлов. В этих условиях сорбция следовых количеств металлов (микро-
граммы в литре) сопровождается процессом стабилизации, который вызы-
вает снижение растворимости и экстрагируемости со временем [229]. 

Гумусовые и фульвокислоты способны формировать коллоидную фазу 
и представляют собой органический сорбент, который связывает тяжелые 
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металлы, ослабляя их подвижность в окружающей среде. Снижение по-
глощения и выделение металлов может произойти благодаря микробиаль-
ной активности и деградации органического вещества [70, 179, 233]. 

Взаимодействие водорастворимой фракции гумусовых кислот с иона-
ми тяжелых металлов в водной среде приводит к образованию седимента-
ционно неустойчивых коллоидных металлогуминовых комплексов (МГКК), 
выпадающих, как правило, в осадок. МГКК представляют собой влагона-
сыщенные гели (влажность W = 70�90 мас. %) со слабокислыми или ней-
тральными значениями pH [18]. С повышением кислотности среды проч-
ность комплекса снижается, и растет подвижность металла вплоть до пере-
носа его с влагой в сопредельные среды. Ионы никеля и кобальта образуют 
менее устойчивые комплексы MГКК по сравнению с ионами меди и хрома 
и легче разрушаются в водных средах. При достижении равновесия про-
цесс перехода тяжелых металлов из МГКК в раствор заканчивается. 

Степень вытеснения тяжелых металлов из их комплексов с гумусовы-
ми кислотами показана на рис. 5.2 [18]. Наиболее устойчивыми оказались 
комплексы цинка, что было установлено и ранее по константам устойчи-
вости комплексов ZnГК, которые были даже выше, чем для CuГК [189]. 
По степени вытеснения в кислой водной среде тяжелые металлы можно 
расположить в ряд: Zn < Cr = Cu < Ni = Co [18]. 

 
 

 
Рис. 5.2. Степень вытеснения тяжелых металлов 

из комплексов МГКК водными растворами HCl [18]; 
а. с. � абсолютно сухой, в. с. � воздушно-сухой материал 
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В соединениях ГК с металлами преобладает электростатическая связь 
(солевой тип), и большая часть ионов (80%), адсорбированных на гумусо-
вом веществе, может замещаться конкурирующими ионами NH4

+, Na+, 
Ca2+, Mg2+. В кислых растворах ионы водорода будут еще более эффектив-
но вытеснять ионы металлов [224]. 

Водная фракция гумусовых веществ в коллоидном или взвешенном 
состоянии представляет собой только небольшую часть от общего содер-
жания ГВ, тогда как количество органического вещества, находящегося в 
твердой фазе, значительно превосходит растворенное. Взвешенная и кол-
лоидная часть труднорастворимых гумусовых веществ обладает высокой 
адсорбционной емкостью по отношению к ионам металлов. Так 1 г ГВ 
сорбирует до 9 мг кадмия (II), 18 мг меди (II), 120 мг свинца (II), 16 мг зо-
лота (III), 29 мг цезия (III), 17,5 мг стронция (II), 31 мг церия (III), 19 мг 
иттрия (III), 28 мг иттербия (III) при pH 5�6. В более кислых растворах при 
pH 3 то же количество ГВ адсорбирует до 340 мг ртути (II), а при pH 2 � до 
16 мг рутения (IV) [4]. Адсорбционная способность ГВ при определенных 
pH может превышать таковую для глинистых минералов [224]. 

Коллоидные частицы гумусовых соединений вносят значительный 
вклад в распределение ионов металлов [157, 162, 171]. T.U. Aualiitia и 
W.F. Pickering [38] изучали сорбцию Cd, Pb и Cu (при концентрациях 10�
100 мкг л�1) взвешенными частицами гумусовых кислот (содержание твер-
дой фазы 0,01�0,2% вес / объем) из растворов ацетата натрия. Na-форма 
гумусовых кислот удерживала больше металлов, чем Ca-форма, и в обоих 
случаях поглощение увеличивалось с ростом pH. Адсорбция на гумусовых 
кислотах происходила как по изотерме Ленгмюра, так и по изотерме 
Фрейндлиха. Параметры уравнений представлены в табл. 5.7. 

Количество удерживаемого металла снижалось в последовательности 
Cu >> Pb > Cd. В этих условиях Pb и Cu образовали небольшое количество 
подвижных форм, тогда как подвижный Cd составлял до 12% от общего 
кадмия, сорбированного ГК. Избыток ацетат-, тартрат- или цитрат-иона 
приводил к увеличению содержания растворимых форм металлов и сни-
жению их поглощения. Салициловая кислота оказывала противоположное 
влияние на поглощение Pb и Cd. Добавление высоких концентраций неор-
ганических ионов (0,2 М) приводило к изменению ионной силы. Некото-
рые анионы реагировали с ионами металлов, формируя слаборастворимые 
комплексы (например, Pb2+ с F�, I�, CO3

2�, SO4
2�, H2PO4

�). Количество ио-
нов металлов, удерживаемых твердой фазой ГВ, снижалось по ряду гало-
генов F�, Cl�, Br�, I� (рис. 5.3). Это исследование показало, что взвешенная 
форма гумусовых и фульвокислот эффективно поглощает тяжелые метал-
лы, даже когда первоначальная концентрация ионов металлов составляет 
микрограммы в литре. Бóльшая часть поглощения из таких слабых раство-
ров приходится на специфическую сорбцию (т. е. металл связывается 
очень прочно), но часть Cd(II) остается относительно подвижной и в свою 
очередь может адсорбироваться по другим механизмам [38]. 
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Т а б л и ц а  5.7 
Параметры изотерм специфической адсорбции Cd2+ и Pb2+ 

на гумусовых и фульвокислотах(1) [38] 

Адсорбционная способность, 
Qmax, ммоль кг�1 

Коэффициент Ленгмюра, 
KL, 106 л моль�1 

Показатель степени 
Фрейндлиха, 1/n Адсорбент pH 

Cd Pb Cd Pb Cd Pb 

ГК (Ca2+) 5,30 0,3 0,5      2,8 7 0,28 0,76 

 6,35 1,4 4,0   2 2 0,59 2,1 

 8,15 1,8 �   5 � 1,45 � 

ГК (Na+) 5,30 0,4 1,0   9 5 0,32 1,1 

 6,35 1,5 5,0   3 2 1,9 2,1 

 8,15 2,0 � 10 � 1,5 � 

ФК 6,35 0,4 2,0   3     1,5 0,5 1,5 

 8,15 0,7 �   5     7,0 1,0 � 

(1) В 1 M раствора CH3COONa. 
 

В профилях сельскохозяйственных почв, загрязненных тяжелыми ме-
таллами, миграция водорастворимых форм кадмия и свинца значительно 
снижалась благодаря адсорбции этих металлов органическим веществом 
почвы и накоплению их в верхнем слое почвы, наиболее богатом ОВ [126, 
160]. Этот вывод согласуется с результатами работы [147], где показано, 
что около половины кадмия удерживалось в твердой органической фазе. 

5.1.5. Твердая фаза гумусового вещества 

Одним из источников гумусового вещества является торф, и исследования 
по адсорбции металлов торфом показали, что каждый килограмм этого ма-
териала способен адсорбировать до 1 500 мг металлов из раствора, содержа-
щего Co, Cu, Mn, Ni, Zn [97]. Порядок адсорбции: Cu > Ni > Co > Zn > Mn. 
Присутствие ионов водорода, щелочных и щелочноземельных металлов 
ограничивает адсорбцию двухвалентных металлов, например, Zn почти до 
нуля, но сорбция Cu(II) и Pb(II) происходит в значительной степени даже в 
сильно соленых растворах. Среди изученных металлов наибольшее срод-
ство к органическому веществу проявляла медь, ее адсорбция составила 
54,43% от общего количества металлов, адсорбированных ГК, тогда как 
для Zn это 20,84%; Ni � 13,8%; Co � 7,61%; Mn � 4,32%. В присутствии 
равных концентраций этих металлов преимущественно адсорбировалась 
медь, занимая около 50% общей адсорбционной емкости торфа. 
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Рис. 5.3. Влияние добавления 0,2 M различных солей Na+ или органических 
кислот к 1 M CH3COONa (pH 5,3) исходного щелочного раствора 

на удерживание металла [38]; 
кислоты: BA � бензойная; NA � никотиновая; GA � глутаровая; SA � салициловая; TA � винная 

% Mе2+, удержанного или в неподвижных соединениях 

Медь 

Анионы

100 

 

80 

 

60 

 

40 

 

20 

0 

Свинец 

Кадмий 
  Ac�   F�   Cl�    Br�    I� CО3

� NO3
� PO4

� SO4
� BA   NA   GA   SA   TA

 0 

 0 

80 

 

60 

 

40 

 

20 

60 

 

40 

 

20 



67 

В гумусовом горизонте богатых ОВ почв � черноземе � содержание 
металлов, связанных с органическим веществом, составляло от 25% (цинк) 
до 30% (медь) общего количества каждого металла в этом горизонте [11]. 
Показано, что обменная емкость гумусовых кислот по отношению к ионам 
меди (Cu2+) и никеля (Ni2+) при pH ≤ 4 находится в прямой зависимости от 
содержания карбоксильных групп ГК при отсутствии образования гидро-
ксидов металлов [18]. Максимальной сорбционной емкостью в комплексе 
ГК с водородом, HГК, обладают карбоксильные группы алифатических 
фрагментов (константа диссоциации pKa ≈ 2,56), менее активны карбок-
сильные группы ароматических структур (pKa ≈ 5,6) и гидроксилы фено-
лов (pKa ≈ 8,4). Намного меньшую активность проявляют спиртовые али-
фатические гидроксилы (pKa ≈ 13). Минимальная способность к комплек-
сообразованию с ионами тяжелых металлов характерна для ФГ, которые 
относятся к гидроксилам фенолов с донорными заместителями в бензоль-
ном кольце (pKa ≈ 10). Ионы меди взаимодействуют как с сильнокислыми, 
так и со слабокислыми ФГ, т. е. медь образует органоминеральные соеди-
нения как с карбоксильными, так и с гидроксильными группами. У ионов 
никеля более четко выражена селективность по отношению к ГК: никель, в 
основном, взаимодействует с ФГ с низкими значениями pKa, и лишь не-
значительное количество � с ФГ с высоким pKa. Ионы кобальта (Co2+) спо-
собны взаимодействовать лишь с карбоксильными группами ГК с низкими 
pKa. В то же время авторы [18] показали, что комплексы «металл �
 гумусовая кислота» содержат достаточное количество вакантных центров 
сорбции с pKa > 9. По наличию свободных обменных центров комплекс-
ные соединения металлов представляют последовательность: HГК > CoГК 
> NiГК > CrГК ≥ CuГК. Такая же последовательность соответствует тер-
мической прочности указанных комплексов [18]. 

5.2. Другие органические соединения в системе 
«вода � природный сорбент» 

5.2.1. Природное растворенное органическое вещество 

Природное РОВ, как уже упоминалось, состоит не только из гумусовых 
соединений, и его влияние на состояние тяжелых металлов в растворе, в 
том числе и на адсорбцию, различно � в зависимости от концентрации 
РОВ, устойчивости образующегося комплекса, состояния раствора и нали-
чия конкурирующих ионов металлов [79]. 

Так, большинство природных органических веществ, кроме гумино-
вых и фульвокислот, не влияет, например, на миграцию кадмия в естест-
венных условиях [3]. При изучении сорбции и десорбции кадмия на образ-
цах нескольких почв показано, что их способность удерживать кадмий 
зависит от pH почвы и ее удельной поверхности, но не было найдено кор-
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реляции между общим содержанием природного органического вещества 
и сорбцией кадмия. Сорбция кадмия хорошо коррелировала с pH почвы 
(R2 = 0,72), и введение второго параметра � ОВ � только немного улучши-
ло эту корреляцию (R2 = 0,79) [3, 69]. Присутствующие в растворе карбо-
новые кислоты ведут себя по-разному в зависимости от pH среды, и, на-
пример, лимонная кислота образует растворимые, а щавелевая кислота � 
труднорастворимые комплексы с кадмием. 

Среди аминокислот, встречающихся в почве, глицин не оказывал 
влияния на соединения ртути и их подвижность, тогда как аланин давал 
со ртутью труднорастворимые комплексы в сильно кислой среде, а серо-
содержащий цистеин образовывал труднорастворимые комплексы ртути 
во всем диапазоне pH от 1 до 13. Сахариды вели себя по-разному: глюкоза 
образовывала слаборастворимые комплексы ртути в кислой среде, полиса-
хариды давали труднорастворимые комплексы в сильно кислой среде при 
pH 2�3, но не влияли на растворимость в слабо кислой среде [3]. 

При образовании растворимых форм свинца особую роль играли саха-
риды, полисахариды и уксусная кислота, которые и определяли миграцию 
свинца в почве. Гуминовые и фульвокислоты, лимонная и щавелевая, ами-
нокислоты (аланин, глицин, цистеин) заметно не влияли на растворимость 
Pb(II), и в то же время при низких значениях pH (3�5) в растворенном со-
стоянии с природным ОВ находилось 30�50% свинца, при околонейтраль-
ном pH (5�6,5) � до 80�99%. Растворимость свинца линейно уменьшалась 
с ростом pH от 3 до 6,5 и не зависела в этом диапазоне значений pH от со-
держания ОВ в почве. В диапазоне pH 6,5�8 рост pH способствовал фор-
мированию органических комплексов свинца и их растворению [211]. 

Обычные органические удобрения не влияли на вытеснение и подвиж-
ность Mn, Cu, Zn и Cd в российских подзолисто-дерновых почвах [3]. Вы-
ше в табл. 4.3 приведены значения коэффициентов распределения Cd, Cu, 
Ni, Pb и Zn в необработанных и обработанных золой и жидкими отходами 
почвах Индии (изотермы адсорбции линейны) [235]. Заметное увеличение 
коэффициента распределения наблюдалось только для свинца и цинка. 

При обработке почв жидким навозом (Швеция) происходило очень 
медленное увеличение содержания металлов в почвах (проценты в год): 
Cd ≈ 0,2, Hg ≈ 0,1, Pb ≈ 0,4. Только в случае использования фекальных сто-
ков содержание металлов возрастало от 2,5 до 12 раз [3]. 

5.2.2. Синтетические органические вещества 

В жидкой фазе помимо природного ОВ могут находиться различные син-
тетические органические соединения, являющиеся сильными комплек-
сующими компонентами, и их концентрации могут намного превышать 
содержание природного органического вещества. На примере поверхно-
стно-активных веществ (ПАВ) и этилендиаминтетрауксусной кислоты 
(ЭДТА) изучено поведение металлов в почвах, загрязненных синтетиче-
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скими ОВ [3]. Анионные и неионные ПАВ способствовали десорбции Cd, 
Pb, Zn, а катионные ПАВ ее уменьшали. Синтетический хелатирующий 
агент ЭДТА, способный образовывать прочные комплексные соединения с 
металлами, эффективно участвовал в десорбции металлов, связывая от 
77,7 до 97,6% ионов металлов, закомплексованных гумусовыми соедине-
ниями. Способность к десорбции раствором ПАВ или ЭДТА уменьшалась 
в ряду Cd > Pb > Zn. Повышение pH подавляло способность к десорбции 
анионных и неионных ПАВ, в кислой среде десорбционная способность 
катионных ПАВ возрастала. Таким образом, некоторые синтетические ор-
ганические соединения благодаря своей высокой комплексующей способ-
ности могут десорбировать металлы и увеличивать их миграцию [3]. 

Десорбция свинца и кадмия с поверхности каолинита происходила в 
присутствии органических кислот: п-гидроксибензойной, о-толуиловой и 
2,4-динитрофенола [202]. Установлено, что водное свинец-органическое 
комплексование снижает сорбцию Pb каолинитом. Поведение кадмия было 
схожим за исключением 2,4-динитрофенола, где сорбция Cd возросла. 
Сорбция металла увеличивалась с ростом pH и уменьшением ионной силы. 
Авторы [202] показали, что в присутствии синтетических органических от-
ходов или продуктов их деградации миграция свинца и кадмия возрастет. 

Для предотвращения миграции металлов на участках складирования 
отходов используются такие природные материалы-уплотнители как суг-
линки, глины и известняковый щебень. Однако многие муниципальные и 
промышленные отходы содержат органические растворители, которые 
могут изменять проницаемость уплотнителей или уменьшать эффектив-
ность известнякового щебня в поглощении или осаждении металлов [49]. 
Промышленные растворители типа ацетона, изопропилового спирта, ме-
тилэтилкетона, бензола и толуола, а также бытовые растворители были 
найдены в фильтрате свалок [78, 212] и идентифицированы в подземных 
водах крупных американских городов [149]. Органический растворитель 
может далее ускорять миграцию металлов [221]. 

5.2.3. Органическое вещество фильтратов свалок, сточных вод 
и компостов 

РОВ в фильтрате свалочных отходов представляет собой широкий набор 
природных и синтетических органических соединений и может сущест-
венно влиять на химические формы и подвижность тяжелых металлов из-
за формирования растворенных органоминеральных комплексов. 

Характеристики гумусовых веществ в свалочных фильтратах различ-
ного возраста (свалки муниципальных отходов в Корее) были определены 
в работе [145]. По мере «старения» свалки увеличивался pH фильтрата, а 
содержание растворенного органического вещества снижалось. Фильтрат 
молодых свалок, возрастом до пяти лет, содержал значительные количест-
во летучих карбоновых кислот: уксусной, н- и изо-масляной, н- и изо-
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валериановой, капроновой и пропионовой (примерно 17 200 мг л�1). После 
пяти лет общее содержание карбоновых кислот уменьшилось в 10 раз, а 
через десять лет их практически не осталось в свалочном фильтрате. 

Фильтрат молодой свалки содержал гумусовые соединения низкого 
молекулярного веса с небольшим содержанием ароматических групп. 
Ароматические кольца в молекулах органических соединений были в 
меньшей степени конденсированы, т. е. фильтрат был менее гумифициро-
ван. С возрастом свалки молекулярный вес и ароматическая составляющая 
ГВ увеличивались, т. е. степень гумификации отходов возрастала [145]. 

Способность РОВ к комплексованию прежде всего связана с составом 
функциональных групп органических молекул (например, карбоксильных 
и фенольных) [162], и поскольку эти группы проявляют кислотно-
щелочные свойства, комплексующая способность РОВ относительно ме-
таллов зависит от pH системы. Условные константы устойчивости ком-
плексов (в форме log Kуст) в диапазоне значений pH экспериментально оп-
ределены для ряда металлов: Cd [86, 141, 197, 205], Zn [87, 197], Cu [90], 
Ca [89], Fe [88]. Эти эксперименты проводили, используя различные типы 
РОВ и различные методы определения log Kуст. Лабораторные определения 
комплексообразования Cd, Ni и Zn как функции концентрации РОУ в за-
грязненных фильтратом подземных водах для диапазона значений pH и 
сравнение результатов с прогнозами на основе имеющихся pH-зависимых 
условных констант комплексообразования проведены в [65]. Авторы от-
мечают условный характер как констант, так и полученных уравнений 
регрессии, т. е. эти результаты имеют ограниченное значение вне набора 
данных, по которому они были получены. 

При сбросе очищенных стоков с предприятия по обработке сточных 
вод в поверхностные воды основная доля всех металлов находилась во 
взвешенной и коллоидной фракциях ОВ [157]. Так, выше места сброса до 
58% кадмия было связано со взвешенной фракцией размером 1�12 мкм. 
Значительная часть Cd ассоциировала с наименьшей фракцией < 0,015 мкм. 
Ниже места сброса 44% кадмия было связано с этой фракцией. Подобное 
распределение происходило и с медью. Свинец проявлял особенно силь-
ную связь (77%) с более крупной фракцией (> 0,4 мкм). 

Размер взвешенной фракции органического вещества определяет воз-
можную миграцию металлов. Так, при обработке почв коллоидами, полу-
ченными из компостов, перенос металлов через зону аэрации происходил 
с коллоидами, и скорость выноса металлов из твердой фазы возрастала до 
77 раз [148]. Количество десорбированного металла зависело от природы 
металла, концентрации коллоида и типа почвы. В целом для тяжелых ме-
таллов наблюдалась следующая последовательность: Zn = Cu > Pb, а для 
коллоидов: ADB > PMB > LSB (ADB � аэробно переработанный осадок 
сточных вод, PMB � компост из птичьего помета, LSB � осадок сточных 
вод, стабилизированный известкованием). Вынос коллоидов и металлов 
усиливался при снижении pH и уменьшении размера частиц коллоида, и 
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при увеличении содержания ОВ и макропористости почвы. Таким обра-
зом, коллоиды компостов являются переносчиками тяжелых металлов и 
представляют значительную угрозу для почв и подземных вод [148]. 

При использовании осадка сточных вод для обработки почв происхо-
дит рост сорбционной способности поглощающей поверхности за счет 
увеличения до 30% содержания органических соединений, которые созда-
ют дополнительные поверхностно-активные участки, доступные для ме-
таллов [28, 118, 196]. В этих условиях Cd адсорбируется в большей степе-
ни, чем Zn, что ведет в процессе мелиорации к постепенному обогащению 
почв кадмием по сравнению с цинком. Адсорбция Pb и Zn почвами связана, 
в основном, со значительным количеством неорганических обменных уча-
стков и безразлична к добавкам органических отходов [83, 196, 234, 237]. 

5.3. Поведение тяжелых металлов в почвах и породах с высоким 
содержанием органического вещества 

Фильтраты свалок и ОСВ содержат большое количество органических со-
единений и продуктов их деградации, которые способны переводить тяже-
лые металлы как в растворимые, так и в труднорастворимые формы, что 
создает угрозу их накопления в окружающей среде. При добавлении ОСВ 
к почве содержащиеся в нем соединения различных тяжелых металлов 
подвергаются множеству превращений, включая реакции адсорбции / де-
сорбции, осаждения / растворения, поглощение растениями и возможную 
миграцию в профиле почвы. Когда органическое вещество поступает в 
систему «раствор � почва», растворенная органическая материя будет ад-
сорбироваться твердой фазой. Установлено [56, 196], что при этом форми-
руется новая поглощающая поверхность, которая в состоянии увеличить 
адсорбцию металлов. 

5.3.1. Влияние растворенного органического вещества фильтрата свалок 

Растворенное органическое вещество свалочных фильтратов имеет харак-
теристики комплексообразования, отличающиеся от таковых для гумусо-
вых и фульвокислот, выделенных из природных почв или поверхностных 
и подземных вод. РОВ фильтрата способно образовывать более устойчи-
вые комплексные соединения с тяжелыми металлами, тем самым влияя на 
их мобильность. С другой стороны, высокая ионная сила и высокие кон-
центрации конкурирующих ионов в фильтрате могут влиять на способ-
ность РОВ формировать комплексные соединения. 

J. Christensen и др. [63] изучали влияние РОВ свалочного фильтрата, 
поступавшего в подземные воды в течение 20 лет, на мобильность кадмия, 
никеля и цинка. Сорбцию тяжелых металлов определяли в загрязненных 
фильтратом водоносных горизонтах. Авторы установили, что РОВ свалоч-
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ного фильтрата способно образовывать комплексы с Cd, Ni, Zn, и услов-
ные константы комплексообразования, log Kуст, металлов с РОУ незначи-
тельно возрастают в ряду Zn < Cd < Ni, но находятся в узкой области зна-
чений log Kуст = 4,08�4,68 (при концентрации металлов на уровне микро-
граммов в литре). Здесь, как и в [65], константы названы условными, 
поскольку они специфичны для конкретного катионного состава и pH за-
грязненных подземных вод (ЗПВ). Отношение металл : РОУ в комплексе 
для Cd равно 1,44, для Zn � 1,37, для Ni � около 1. Изотермы адсорбции 
носили линейный характер (уравнение 1.7) в пределах концентраций ме-
таллов в растворе свалочного фильтрата для Cd < 7 мкг л�1, Ni < 250 мкг л�1, 
Zn < 500 мкг л�1. Коэффициент распределения металлов снижался от двух 
до шести раз с ростом концентрации РОУ в фильтрате (рис. 5.4а). Значе-
ния Kd на линейных участках изотерм показаны в табл. 5.8. Различие ко-
эффициентов распределения металла в контрольных растворах связано с 
их различной ионной силой и катионным составом. 

Для цинка в случае фильтрата L1 изотермы нельзя было построить из-
за высокого природного содержания этого элемента. 

При высокой концентрации металлов изотермы носили нелинейный 
характер и располагались несколько ниже, чем для контрольных раство-
ров. Однако эти различия нивелировались при концентрациях металлов на 
уровне миллиграммов в литре, указывая на нелинейное поведение РОВ 
при изменении концентрации металлов. Для Сd эти изотермы пересека-
лись, показывая, что происходило значительное комплексообразование Cd 
при концентрации металла в растворе выше 2,5 мг л�1 (рис. 5.4б). При кон-
центрации металлов на уровне миллиграммов в литре комплексообразова-
ние было ниже, чем на уровне микрограммов в литре; при этом условные 
константы устойчивости комплексов, Kуст, уменьшались на порядок, ука-
зывая на важность изучения низких концентраций металлов. 

Степень комплексования (отношение MeРОВ / MeОР, где MeРОВ � ме-
талл, закомплексованный растворенным органическим веществом; MeОР � 
общая концентрация металла в растворе) органическим веществом того же 
свалочного фильтрата была для меди и свинца выше, чем для Cd, Ni и Zn. 
Эта величина определялась по уравнению: 

степень комплексования = (1 + (Kуст × РОУ)-1)-1, 

где Kуст � константа устойчивости комплекса � считалась приблизительно 
постоянной в пределах диапазона концентраций РОУ, использованного в 
этом изучении. 

 
При низкой концентрации РОУ (40 мг C л�1) в фильтрате, загрязняю-

щем подземные воды, степень комплексования составила 0,85 для обоих 
металлов, указывая на высокое сродство к ним растворенного органиче-
ского вещества. Медь проявила более высокую степень комплексования, 
чем свинец. При концентрации РОУ в фильтрате 180 мг С л�1 медь и свинец



 

 

    

Рис. 5.4. Изотермы сорбции Cd, Ni и Zn в загрязненных фильтратом подземных водах и контрольных растворах [63]:

а) для различных разбавлений ЗПВ при низких концентрациях металлов, б) при высоких концентрациях металлов 
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Т а б л и ц а 5.8 
Коэффициенты распределения (Kd, л кг�1), оцененные по линейным участкам изотерм адсорбции Cd, Ni и Zn 

для контрольных растворов (R1, R2) и для различных разбавлений загрязненных фильтратом 
подземных вод (L1, L2) [63] 

Кадмий Никель Цинк 
Образец РОУ, 

г C л-1 Kd Дов. инт.(1) R2 Kd Дов. инт. R2 Kd Дов. инт. R2 

Контрольный Rl 0,003 118 118�118 1,000 106 93�119 0,989 � � � 
0,4 Ll 0,080 101 95�108 0,997 36 35�39 0,997 � � � 
0,6 L1 0,127 90 88�93 1,000 31 30�32 0,999 � � � 
0,8 L1 0,177 80 79�81 1,000 23 19�26 0,987 � � � 
ЗПВ L1 0,232 60 57�44 0,998 18 18�19 0,998 � � � 

Контрольный R2 0,003 472 452�492 0,998 217 195�239 0,985 1 024 973�1076 0,994 
0,4 L2 0,050 332 310�353 0,995 101 91�112 0,985 771 659�882 0,964 
0,6 L2 0,075 267 256�279 0,998 77 72�81 0,996 666 640�693 0,997 
0,8 L2 0,103 226 221�230 1,000 65 63�67 0,999 547 533�562 0,999 
ЗПВ L2 0,131 174 172�175 1,000 58 57�60 0,999 457 437�477 0,995 

(1) Доверительный интервал. 
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образовали комплексы с растворенным органическим веществом на 95% 
их общего содержания и на 90% � при концентрации РОУ 80 мг С л�1 [64]. 

На основании значений коэффициентов распределения рассчитаны от-
носительные скорости миграции Cd, Ni, Zn, которые незначительно воз-
растали в присутствии РОУ, но не превышали 1,2% от скорости фильтра-
ции, указывая, что влияние растворенного органического вещества на мо-
бильность Cd, Ni, Zn было минимальным [63]. 

5.3.2. Влияние обработки почв осадком сточных вод 

Использование ОСВ в качестве удобрения создает многочисленные проб-
лемы из-за значительного содержания токсичных металлов, органических 
веществ и патогенов, обычно присутствующих в этих отходах. 

Многие исследователи отмечали увеличение содержания тяжелых 
металлов в почвах после обработки осадком сточных вод [43, 56, 61, 102, 
226]. Например, предельная сорбционная емкость твердой фазы для Zn 
возрастает на 75%, для кадмия � на 27% [196]. Значения коэффициентов 
распределения металлов в почвах, обработанных ОСВ, также увеличива-
ются. Так, адсорбция цинка и кадмия происходила по уравнению Ленгмю-
ра, и при низких равновесных концентрациях максимумы адсорбции (Qmax) 
возрастали в 1,7 и 1,3 раза соответственно (табл. 5.9). Однако при высоких 
концентрациях металлов в растворе коэффициенты распределения заметно 
уменьшались почти до значений в необработанных почвах, и влияние об-
работки почвы было гораздо слабее (рис. 5.5). Резкое снижение сорбцион-
ной способности обработанных почв при увеличении концентрации ме-
таллов в растворе, возможно, связано с поступлением насыщенных орга-
нических соединений, состоящих из молекул с малым количеством актив-
ных полифункциональных групп, которые сами адсорбируются почвой и 
блокируют доступные адсорбционные места на ее поверхности для допол-
нительных количеств металлов [196]. 

M.B. McBride и др. [171�173] определили содержание растворен- 
ных форм тяжелых металлов и их коэффициенты распределения в почвах, 

Т а б л и ц а  5.9 
Параметры Ленгмюра для контрольных (К) и обработанных ОСВ (О) 

почв [196] 

Металл Qmax, мг г�1 KL, мл мг�1 R 

Zn (К) 87,1 1,81 × 10�2 0,9877 
Zn (О) 152 5,95 × 10�2 0,9943 
Cd (К) 65,9 0,181 0,9861 
Cd (О) 84,4 0,119 0,9993 
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Рис. 5.5. Соотношение между Kd и равновесной концентрацией Zn и Cd [196]: 
* � контрольная, □ � обработанная почва. 

 
однократно удобренных 15 лет назад осадком сточных вод (табл. 5.10). 
Концентрации растворенных Cu и Zn в 10�20 раз выше в удобренной ОСВ 
почве, чем на контрольных участках. Бóльшая часть растворенной меди, 
видимо, находилась в органически закомплексованной и подвижной форме 
и была зафиксирована в неглубоких горизонтах подземных вод. Другие 
элементы и через 15 лет имели растворимость в удобренной почве сущест-
венно выше, чем в контрольных почвах. Самая высокая общая раствори-
мость отмечена для соединений меди и никеля: 0,06�0,27 мг л�1 для Cu и 
0,04�0,12 мг л�1 для Ni. Небольшая доля (< 2%) этих металлов присутство-
вала в растворе в форме свободного катиона. Цинк был менее растворим 
(в пределах 0,008�0,079 мг л�1), и почвы содержали больше общего Zn, чем 
Cu и Ni. Концентрации растворимых форм Cd и Pb были еще ниже. Значи-
тельные доли (> 10%) растворимых Cd и Zn находились в форме свобод-
ного катиона металла, тогда как концентрация свободного катиона Pb бы-
ла ниже предела обнаружения. 

Обычно растворенные Cu и Pb в обработанных ОСВ почвах были за-
комплексованы органическим веществом. Существенно меньшие доли 
растворенных Zn и Cd также присутствовали в закомплексованной форме. 
Эта тенденция проявлялась на участке со старым осадком спустя более 
15 лет после его однократного внесения [33]. Повышенное содержание 
РОВ на таких участках, сохраняющееся много лет, может увеличивать 
подвижность токсичных металлов [57, 67, 108, 171]. 

Представленные в табл. 5.10 значения Kd показывают, что на удобрен-
ном участке Cu имеет бóльшую потенциальную подвижность, чем Cd. Это 
связано с более высокой способностью Cu2+ к комплексообразованию с 
РОВ, а также со склонностью Cd к иммобилизации в почвах с высокими 
уровнями растворимого фосфата. 
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Т а б л и ц а  5.10 
Концентрации растворимых соединений и коэффициенты распределения (Kd) 

элементов в удобренной ОСВ почве (n = 5) через 15 лет после 
добавления осадка [171] 

Контрольные участки(1), мг л�1 Удобренный участок, мг л�1 
Элемент 

Среднее Стандартное 
отклонение Среднее Стандартное 

отклонение 
Kd

(2), л кг�1 

K 2,5 (1,2) 2,5 (1,2) 250 
Na 1,4 (1,2) 2,7 (0,3) 15 
Ca 22,4 (8,6) 51 (6) 120 
Mg 3,9 (1,9) 5,9 (0,5) 450 
Si 4,4 (1,0) 9,0 (1,2)  
P 0,40 (0,09) 1,5 (0,2) 1900 
S 7,1 (3,5) 19,7 (4,4) 32 
Al 0,69 (0,14) 0,22 (0,11) 42 000 
Fe 0,46 (0,12) 0,46 (0,25) 26 000 
Mn 2,4 (3,3) 0,31 (0,09) 1 300 
Cu 0,027 (0,008) 0,56 (0,10) 360 
Ni 0,005 (0,004) 0,24 (0,04) 240 
Zn 0,024 (0,007) 0,20 (0,05) 4800 
Co < 0,01  < 0,01  > 750 
Cr 0,003 (0,002) 0,041 (0,010) 7 500 
Pb < 0,005  < 0,005  > 13 000 
Cd ≤ 0,002  0,0086 (0,0013) 2 500 
Sr 0,060 (0,026) 0,33 (0,04) 180 
V < 0,002  0,010 (0,003) 1 500 
As < 0,03  0,04 (0,01) 310 

(1) n = 6. 
(2) Рассчитан как отношение общего содержания, экстрагированного сильными кислотами, к 
водной вытяжке, деленное на 2, чтобы учесть отношение почва / вода = 1 : 2 в экстрактах. 
Остаточная (структурная) фракция элементов не включена в оценку Kd. 

5.3.3. Влияние растворенного органического вещества пойменных почв, 
загрязненных промышленными отходами 

При изучении почв, развитых на лессовых песках в пограничной области 
Бельгии и Нидерландов (район Kempen) и сильно загрязненных (в течение 
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нескольких столетий) атмосферными выпадениями кадмия и цинка от близ-
лежащих плавильных печей, B.J. Wilkens и J.P.G. Loch отметили чрезвычай-
но высокое накопление кадмия и цинка в O-горизонтах почв (табл. 5.11) [237]. 
При > 50% (г г�1) твердого ОВ (сухая трава, мусор) и высокой кислотности 
(pH < 5 в суспензии почва / вода 1 : 2,5, в верхних слоях pH 3,5�4) эти поч-
вы являлись очень реактивными в поверхностном комплексообразовании с 
кадмием и цинком. В O-горизонте присутствовало в 3�10 раз больше ука-
занных металлов, чем в более глубоком минеральном А-горизонте с низ-
ким содержанием ОВ. 

Корреляция кадмия с органическим веществом высокая � 0,68, кадмия 
с цинком � 0,89, что указывает на одновременное отложение на рассмат-
риваемой территории и почти сходное поведение этих металлов в почве. 
В изученной почве органическое вещество присутствует, главным обра-
зом, в верхнем слое до 30 см и является наиболее важным связывающим 
компонентом для кадмия и цинка. Профили содержания кадмия и ОВ сов-
падают друг с другом, и пик содержания кадмия отмечается в иллювиаль-
ном горизонте, обогащенном органическим веществом. Из всех горизонтов 
O-горизонт (слой мусора) наиболее эффективно удерживал кадмий и цинк, 
но этот слой имел мощность не более 3 см и малую массу. Для оценки удер-
живания кадмия и цинка очень важен именно этот верхний слой почвы. 
На большей глубине адсорбция кадмия и цинка почти не происходит [237]. 

Влияние РОВ на подвижность и накопление тяжелых металлов Cd, Cu, 
Zn, Hg, Cr, As в почвах поймы реки Mulde в промышленном районе Bitterfeld-
Wolfen (Германия) изучили K. Kalbitz и R. Wennrich [144]. Анализ данных 
о содержании РОВ в почвенном растворе показал, что в присутствии зна-
чительных концентраций металлов может происходить снижение скорости 
разложения органического вещества отмирающей растительности и накоп-
ление слабо разлагающегося ОВ, а также существенный выход РОВ в поч-
венный раствор. Подавить этот процесс могут высокое содержание глины, 

Т а б л и ц а  5.11 
Содержание Al, Fe, Mn, Zn и Cd в O-горизонте [237] 

Al2O3, % Fe2O3, % MnO2, % Zn, мкг г�1 Cd, мкг г�1 
№ Слой, 

см ср. с.о. ср. с.о. ср. с.о. ср. с.о. ср. с.о. 

1 1 1,38 0,20 0,75 0,25 0,013 0,005 1 173 807 6,29 4,47 

2 3 0,72 0,63 0,44 0,38 0,016 0,006 1 773 610 11,02 3,56 

3 1 2,76 0,54 0,99 0,36 0,018 0,003 320 191 1,32 0,77 

4 3 0,54 0,19 0,37 0,08 0,008 0,002 1 010 176 6,23 0,80 

№ � номер участка; слой � мощность слоя мусора; ср. � среднее содержание на участке; 
с.о. � стандартное отклонение в образцах. 
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ила и оксидов железа и высокая катионообменная способность почв � бла-
годаря адсорбции и осаждению органических соединений. При этом сни-
жается подвижность тяжелых металлов в сильно загрязненных почвах. 
Характеристика почв изученных участков и содержание элементов пред-
ставлены в табл. 5.12. 

На участках с меньшим содержанием глины, ила и оксидов железа, но 
с более высоким значением pH 5,41 (участок I) РОВ менее протонировано, 
более растворимо и поэтому способно связывать тяжелые металлы в 
большей степени, чем при более низком pH 4,97 (участок II) и 3,54 (уча-
сток III). 

Хром и медь. Следует особо отметить высокие концентрации Cr в поч-
венных растворах на участке II и Cu на участке I по отношению к содер-
жанию в подземных водах. На участке I коэффициент корреляции между 
концентрациями Cu и Cr с РОВ составил 0,6 для Cr и 0,62 для Cu. Эти кор-
реляции соответствуют результатам G. Guggenberger [116] и других иссле-
дователей, отметивших стабильность комплексов РОВ с Cr и Cu. 

Ртуть. Очень высокие концентрации Hg с максимальными значения-
ми около 7 мкг л�1 были найдены в почвенных растворах со всех участков. 
Степень влияния РОВ на мобилизацию Hg на участках I и III характери-
зуют невысокие корреляции между концентрациями РОВ и Hg (r = 0,45 и 
r = 0,51, соответственно). Из-за токсичности соединений ртути даже при 
такой слабой корреляции необходимо учитывать их опасность для подзем-
ных вод при высоких концентрациях РОВ. 

Кадмий и цинк. Несмотря на высокие концентрации Cd и Zn в почвен-
ных растворах (особенно на участке I), влияние РОВ на мобильность этих 
элементов не обнаружено. Слабая устойчивость органических комплексов 
Zn и Cd и различный состав РОВ и равновесных растворов, вероятно, обу-
словили противоречивость выводов в литературных источниках относи-
тельно влияния РОВ на Zn и Cd [48, 63, 75, 132, 150, 216]. Однако накоп-
ление Zn и Cd в верхних слоях почвы на участках I, II и III угрожает за-
грязнением подземных вод. 

Мышьяк. Во всех исследованных почвах As был подвижен в неболь-
шой степени, что определяет невысокий риск загрязнения подземных вод. 
Влияние РОВ на мобильность мышьяка нельзя исключить из-за слабых 
корреляций между РОВ и концентрацией As на участке I. 

Для определения влияния РОВ на подвижность Cu, Cr, Hg, As, Cd и 
Zn, накопившихся в почве в результате деятельности человека, провели 
анализ множественной линейной регрессии, используя корреляцию со 
свойствами фильтрата и почвы [144]. Полученные уравнения регрессии 
показали существенное влияние растворенного органического вещества на 
поведение Hg, Cr, Cu и As. Во всех уравнениях коэффициент частной кор-
реляции для РОУ был значим (среднее значение 0,73) при p < 0,05. Стано-
вится ясно, что для оценки подвижности элемента, способного связываться 
с РОВ, недостаточно учитывать одно только содержание элемента. Однако 
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Т а б л и ц а  5.12 

Некоторые свойства загрязненных верхних слоев почвы 
в пойме р. Mulde [144] 

Участок I II III 

Глубина, см 0�10 10�25 0�10 10�25 0�10 0�25 

Глина, % 12,3 13,9 6,3 5,2 10 14,1 

Ил, % 42,3 46,5 12,6 10,4 22,7 45,1 

Песок, % 45,4 39,6 81,1 84,4 67,3 40,8 

pH(1) 4,4 4,3 4,1 4,2 3,6 3,2 

ООУ(2), г кг�1 209,0 30,8 60,2 18,6 99,6 28,0 

ООУ / ООА(3) 20,7 14,0 24,3 16,4 28,5 13,3 

Chws
(4), мг кг�1 7 714 917 2 475 1 012 2 975 1 656 

Содержание кислоторастворимых соединений металлов 

Cd, мг кг�1 3,9 4,2 1,6 н.о.(5) 2,9 2,3 

Zn, мг кг�1 228,0 671,0 119,0 » 166,0 216,0 

Cr, мг кг�1 503,0 179,0 803,0 » 148,0 215,0 

Cu, мг кг�1 275,0 364,0 65,3 » 122,0 122,0 

As, мг кг�1 128,0 83,0 59,6 » 99,5 92,2 

Hg, мг кг�1 37,0 11,0 8,1 » 26,0 3,0 

Содержание подвижных соединений металлов, растворимых в NH4NO3 

Cd, мг кг�1 0,327 0,544 0,110 н.о. 0,178 0,046 

Zn, мг кг�1   26,52    40,85  25,8 »  23,51 7,07 

Cr, мг кг�1 0,400 0,077 0,370 » 0,248 4,787 

Cu, мг кг�1 0,477 1,668 0,510 » 0,811 2,525 

As, мг кг�1 0,033 0,026    0,01 » 0,032 0,055 

Hg, мг кг�1 0,018 0,002 0,001 » 0,016 0,001 

(1) В суспензии почва / раствор CaCl2. 
(2) Общий органический углерод. 
(3) ООУ / ООА � общий органический углерод / общий органический азот. 
(4) Углерод, растворимый в горячей воде. 
(5) Не определяли. 
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нельзя утверждать, что содержание в почве общего органического углеро-
да существенно влияет на мобилизацию элемента, поскольку ООУ связан 
и с мобилизацией, и с иммобилизацией [144]. Чтобы оценить потенциал 
мобилизации Hg, Cr, Cu и As, необходимо знать содержание элемента, pH, 
содержание глины, оксидов, ЕКО и концентрацию РОУ. В отличие от это-
го, мобилизация Cd и Zn зависит от pH и содержания в почве мобильного 
элемента, но не от РОУ. 

Продолжительные исследования [171�173, 204] состояния почв, под-
вергавшихся длительной обработке осадком сточных вод, показали, что 
способность почв адсорбировать тяжелые металлы со временем снижается, 
и увеличивается их подвижность. Так, долговременное накопление тяже-
лых металлов в течение почти ста лет на полях орошения привело к росту 
количества растворимых форм цинка до 1% от общего содержания этого 
металла в почве [115, 165], а количество растворимых форм меди и свинца 
превысило 1 мг л�1. На участках, где применение осадка сточных вод было 
прекращено очень давно, подвижные формы кадмия мигрировали на глу-
бину более 30 см, и грунтовые воды были загрязнены кадмием [184]. 

Таким образом, концентрация элемента, pH раствора, содержание гли-
ны, оксидов железа и марганца, ЕКО и концентрация РОУ могут в значи-
тельно степени влиять на вынос металла из загрязненных почв и пород. 
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6. ВЛИЯНИЕ pH НА ПОВЕДЕНИЕ МЕТАЛЛОВ 
В ПОЧВАХ И ПОРОДАХ 

Кислотно-щелочное состояние водной фазы непосредственно влияет на сорб-
цию / десорбцию, осаждение / растворение, комплексообразование и окис-
лительно-восстановительные реакции. В целом, максимальное удерживание 
катионов металлов твердой фазой происходит при pH > 7, а максимальное 
удерживание анионных соединений металлов � при pH < 7. Однако из-за 
сложности системы «раствор � твердая фаза» и большого разнообразия ти-
пов поверхности и составов раствора такое обобщение достаточно условно. 

Поведение адсорбционных участков зависит от pH, содержания оксидов 
алюминия, железа и марганца, органического вещества, карбонатов и струк-
туры глинистых минералов. При снижении pH количество отрицательно 
заряженных участков поверхности для адсорбции катионов уменьшается, а 
для адсорбции анионов � возрастает. Нерастворимые оксиды, гидроксиды, 
карбонаты и фосфаты образуются только при щелочных условиях. Раство-
рение осадков сильно зависит от pH системы: растворимость карбонатов 
(pH < 5,5), оксидов Fe и Mn (pH < 6) приводит к уменьшению количества 
адсорбционных участков [93]. При низком pH гидроксиды алюминия и 
железа не играют никакой роли в процессах сорбции катионов, так как в 
этих условиях указанные поверхности имеют положительный заряд: нуле-
вая точка заряда (ZPC) для оксидов / гидроксидов алюминия располагается 
в диапазоне 5,0�6,0, для оксидов / гидроксидов железа � в диапазоне 7�10. 
Оксид марганца имеет ZPC 2,8�4,5, поэтому при pH выше 4,5 оксид мар-
ганца меняет заряд поверхности на отрицательный, что имеет значение для 
сорбции катионов [207, 237]. 

6.1. pH и адсорбция гидролизованных форм металлов 

Зависимость адсорбционных реакций катионов металлов от pH характери-
зуется, в частности, предпочтительной адсорбцией их гидролизованных 
форм по сравнению со свободным ионом металла [60, 73, 95, 96, 122, 137, 
166, 168, 175]. Доля гидролизованных ионов металлов увеличивается с 
ростом pH, однако зависимость адсорбции от pH неоднозначна. N. Caval-
laro и M.B. McBride [60] нашли, что адсорбция меди почвами проявляла 
более сильную pH-зависимость, чем адсорбция кадмия. Это согласуется с 
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гипотезой, что гидролиз меди при pH 6 увеличивает ее удерживание твер-
дой фазой, тогда как кадмий не гидролизуется до pH 8. 

R.D. Harter [122] изучал адсорбцию и десорбцию Pb, Cu, Ni и Zn на 
pH-отрегулированных образцах из горизонтов А и В почв Dekalb (песча-
ные суглинки) и Hagerstown (илистые суглинки, илистые глины). В боль-
шинстве случаев наблюдались простые изотермы Ленгмюра типа L или H 
(рис. 6.1, 6.2). Поглощение металлов зависит от степени их гидролиза: при 
pH 8 (суспензия почва / вода 1 : 1) медь на 92% находится в гидроксофор-
ме, а доли Cu2+ или CuOH+ настолько малы, что поглощение любой из этих 
форм маловероятно. Значение константы гидролиза для реакции Ni2+ + 
OH� = NiOH+ невелико (pKгидр = 4,1), и ниже pH 8,0 гидролиз никеля не 
происходит (табл. 6.1) [122]. 

Другим механизмом удерживания металла может быть его осаждение 
при высоком pH. Растворимость некоторых осажденных форм указанных 
металлов в зависимости от pH представлена в табл. 6.1 и на рис. 6.3. 

Количество всех четырех удержанных металлов зависело от pH и резко 
возрастало при pH выше 7,0�7,5. Изученные почвы имели специфические 
адсорбционные участки для Pb, Ni и Cu, но для Zn их почти не было. Цинк 
в основном адсорбировался на некоторой части обменного комплекса, для 
свинца происходило осаждение. Поглощение меди могло быть комбинаци-
ей этих двух процессов, а реакции с никелем в почве были достаточно 
сложны, чтобы легко идентифицировать их на основании имеющихся дан-
ных. В целом количество Pb, Cu, Zn или Ni, которое могла удержать почва, 
существенно зависело от pH; в меньшей степени влияли тип почвы и при-
рода металла [122]. Десорбция металлов, адсорбированных почвами 
Dekalb и Hagerstown, показана на рис. 6.4. 

6.2. pH раствора и адсорбция соединений металлов оксидами 

В процессе адсорбции металлов кислой минеральной почвой, как правило, 
участвуют гидроксиды железа, алюминия или марганца [167]. Например, 
цинк в диапазоне pH 5�7 поглощался поверхностью глинистых минералов 
путем осаждения гидроксида цинка. В этом случае комплексообразование 
с ОВ не происходило. При более высоких значениях pH (> 7,5) раствори-
мость Zn увеличивалась за счет формирования органических комплексов. 
При более низких значениях pH адсорбция Zn2+ проходила по механизму 
ионного обмена и могла быть ослаблена влиянием конкурирующих катио-
нов. Поведение Cu2+ контролировалось механизмами комплексообразова-
ния с органическим веществом. Присутствие Cu препятствует сорбции Zn 
и Cd кислыми почвами. Подобные явления наблюдались при изучении 
сорбции Cu, Zn и Cd в зависимости от pH, когда кислотность почв была 
доведена до pH > 7, и были приписаны растворению органических ком-
плексующих лигандов, которые эффективно конкурировали с поверхност-
но-активными участками природного сорбента за катион металла [60, 152]. 
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Рис. 6.1. Изотермы адсорбции Pb, Cu, Zn и Ni образцами A- и B-горизонтов почвы 
Dekalb при различных значениях pH [122] 
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Рис. 6.2. Влияние pH почвы на максимальное удерживание Pb, Cu, Zn и Ni 
образцами A- и B-горизонтов почв Dekalb и Hagerstown [122]; 

Ni1 и Ni2 обозначают два явных адсорбционных максимума, отмеченных на рис. 6.1 
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Т а б л и ц а  6.1 
Влияние pH на распределение гидролизованных форм 

тяжелых металлов, %(1) [122] 

Форма металла pH 4 pH 5 pH 6 pH 7 pH 8 

Pb2+ 100 100 98 83 33 

PbOH+   2 17 66 

Pb(OH)2
0     1 

Cu2+ 100 100 96 33 1 

CuOH+   2 7 1 

Cu(OH)2
0   2 56 92 

CuCO3
0    4 6 

Zn2+ 100 100 98 83 31 

ZnOH+   2 17 64 

Zn(OH)2
0     5 

Ni2+ 100 100 100 100 99 

NiOH+     1 

(1) Предполагается, что раствор находится в равновесии с атмосферным CO2, и что анионы, 
отличные от OH�, HCO3

� и CO3
2�, не присутствуют в достаточно больших количествах и не 

формируют других растворенных комплексов этих металлов. 
 

Рис. 6.3. Соотношение
pH � раствоимость 

для Pb, Cu, Zn и Ni [128] 
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Рис. 6.4. Процент десорбированных Pb, Zn и Ni под влиянием 
уровня pH почвы [122]; 

частота � число наблюдений адсорбции / десорбции 
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сообразовании. При pH < 5,5 максимальное количество меди сорбируется 
твердой фазой и удаляется из раствора. Ионы водорода конкурируют с 
медью за активные функциональные группы РОВ, тем самым подавляя ее 
комплексообразование [177]. При pH > 7 в отсутствие органических ли-
гандов почти 100% растворенной меди поглощается твердой фазой. 

Цинк при pH почвенного раствора ниже 6,0 находится преимущест-
венно в форме свободного иона. При каждом увеличении pH на единицу 
выше 6�7 растворимость цинка снижается в 30 раз. Низкую растворимость 
и сильную pH-зависимость можно объяснить хемосорбцией гидролизован-
ной формы цинка на оксидах и слоистых силикатах [167]. 

Рост pH приводил к уменьшению или отсутствию обменной сорбции 
Zn природными сорбентами с различными минералами группы филлоси-
ликатов и полуторных оксидов даже при том, что емкость катионного об-
мена также возрастала с pH. Напротив, необменная сорбция Zn возрастала 
вместе с pH, и заметное увеличение необменного Zn сопровождалось 
уменьшением обменного Zn между pH 5,6 и 5,9 (в суспензии 1 : 2 почва / 
раствор с 0,01 M CaCl2) [106, 227]. 

Снижение обменной сорбции металла в почвах и породах трудно при-
писать какому-либо одному механизму. Глины, органическое вещество, 
оксиды и оксигидроксиды Fe, Mn и Al � все имеют сорбционные участки, 
допускающие необменную сорбцию металла. Если считать, что оксиды и 
оксигидроксиды Fe Mn, и Al ведут себя как депротонированные кислоты, 
то металл может обмениваться с ионом водорода на поверхности [174]. 
Активный участок может стать депротонированным, и металл на нем мо-
жет быть связан ковалентно или хемосорбирован [169], либо металл может 
диффундировать в структуру оксида [51], осаждаться на поверхности или 
соосаждаться с гидроксидами Fe, Mn или Al [161, 200]. Возможен также 
поверхностно-индуцированный гидролиз [174]. 

Для оценки значимости факторов, влияющих на адсорбцию металлов 
при их совместном присутствии в растворе, P.R. Anderson и T.H. Chris-
tensen [35] провели серию экспериментов по адсорбции из растворов при 
низких концентрациях Cd (0,7�12,6 мкг л�1), Co (18�118 мкг л�1), Ni (22� 
330 мкг л�1) и Zn (40�1480 мкг л�1) в 38 различных почвах (≈ pH < 5) с 
13 сельскохозяйственных опытных станций в Дании. В большинстве слу-
чаев почвы в каждом профиле отбирали на трех глубинах: 0�20, 20�50 и 
50�100 см. Местоположение и основные характеристики почв приведены 
в [35, 121, 154]. Корреляционный анализ показал, что на сорбцию метал-
лов изученными природными сорбентами влияет значение pH (равновес-
ного раствора), а также присутствие глинистых минералов и гидроксидов 
Fe и Mn (табл. 6.2). 

На основании рассчитанных коэффициентов распределения для ука-
занных тяжелых металлов построены два типа эмпирических соотношений 
для оценки значений Kd (табл. 6.3). Показано, что среди изученных метал-
лов мобильность Zn будет возрастать быстрее с уменьшением pH [35]. 
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Т а б л и ц а  6.2 
Коэффициенты значимой корреляции (p ≤ 0,0005) между Kd 

и характеристиками почв (n = 117) [35] 

Характеристики почв 
Kd 

pH ЕКО Глина Fed Mno Feo OУ Ald 

 Cd 0,88 0,57 0,37 0,43 0,47 0,51 0,36 �0,63 
        (�0,24)(1) 
 Co 0,87 0,62 0,52 0,47 0,44 0,48 � �0,70 
        (�0,43) 
 Ni 0,86 0,56 0,37 0,45 0,47 0,49 0,32 �0,55 
        (�0,05) 
 Zn 0,95 0,57 0,48 0,45 0,39 0,46 � �0,62 
        (�0,18) 

(1) В скобках частный коэффициент корреляции при постоянном pH. 
Fed, Ald � дитионит-растворимые, Mno, Feo � оксалат-растворимые. 

Т а б л и ц а  6.3 
Коэффициенты регрессии, используемые для расчета Kd 

по значениям характеристик почвы [35] 

Коэффициенты регрессии Ме-
талл pH Mno OУ ЕКО Ald Глина Fed 

Отсечка R2 

 Cd 0,545 0,178 0,564 � �0,422 � � �1,216 0,926 
 Co 0,571 0,312 0,327 � � 0,502 � �2,097 0,941 
 Ni 0,529 0,291 0,399 � � � 0,597 �1,764 0,895 
 Zn 0,792 0,194 � 0,0822 � � � �3,361 0,958 

p < 0,001. 
Все величины, кроме pH, трансформированы в логарифмы. 
Образец расчета Kd для цинка: 

log Kd = 0,792 × pH + 0,194 × log (Mno) + 0,822 × log (ЕКО) � 3,361; 

например, при pH = 6,2, Mno = 0,18 мг Mn г�1, ЕКО = 113 мэкв кг�1 имеем Kd = 186 л кг�1 почвы. 
 

Сводные результаты для всех металлов представлены в табл. 6.4. 
Средний расчетный протонный коэффициент � 0,65 моль протонов, выде-
ленных на каждый моль сорбированного Cd, Co или Ni. Напротив, протон-
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ный коэффициент для Zn был примерно на 40% больше. Подобное отли-
чие Zn было отмечено в сравнительном изучении адсорбции иона металла 
на оксигидроксиде железа [158]: при адсорбции цинка водорода выделя-
лось на 75% больше по сравнению с сорбцией Cd, Cu или Pb. Эти резуль-
таты показывают, что участки поверхностей, сорбирующие Zn, отличают-
ся от участков, взаимодействующих с другими металлами. Если участки, 
связывающие Zn, относительно более распространены, то предположения, 
сделанные при построении этих уравнений, лучше подходят для Zn, чем 
для других металлов. Это объясняет значительно более высокий коэффи-
циент корреляции для цинка в табл. 6.4. Уравнения также показывают, что 
коэффициент распределения Zn более чувствителен к колебаниям pH. При 
снижении pH почвенного раствора (например, при выпадении кислых до-
ждей) мобильность Zn будет возрастать быстрее, чем для других ионов. 

Т а б л и ц а  6.4 
Наилучшие значения протонных коэффициентов (α) и отсечек (β) 

линии регрессии для оценки log Kd из уравнения log Kd = αpH + β [35] 

Металл α(1) β(1) R2 n(2) 

 Cd 0,64 ± 0,06 �1,53 ± 0,36 0,776 117 

 Co 0,70 ± 0,06 �2,29 ± 0,36 0,807 115 

 Ni 0,60 ± 0,06 �1,59 ± 0,34 0,769 113 

 Zn 0,89 ± 0,05 �3,16 ± 0,31 0,906 114 

(1) ± 95% доверительный интервал. 
(2) Число определений, явные выбросы были удалены. 

6.3. pH раствора и конкуренция ионов металлов 

Для рассмотренной выше сорбции смеси металлов в растворе [35] pH яв-
лялся наиболее влиятельным фактором, обусловливающим распределение 
Cd, Co, Ni и Zn в почвах (см. табл. 6.2). Содержание глинистых фракций и 
количество присутствующих гидроксидов Fe и Mn были также существен-
ными, но менее важными факторами. Поверхности этих твердых фаз, ве-
роятно, обеспечивают большинство высокоэнергетических связывающих 
участков для сорбции металлов. Почвенная органическая материя также 
может предоставлять значительную поверхность для удержания Cd и Ni. 
Для низких концентраций металлов многие почвы, очевидно, имеют избы-
ток этих участков, и разумные оценки коэффициентов распределения 
можно получить по уравнениям регрессии, определив pH системы [35]. 
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При прогнозировании адсорбции смеси металлов на кислых песчаных 
почвах с низким содержанием глинистых минералов pH будет наиболее 
важным из основных факторов, управляющих адсорбцией. Это можно ви-
деть на примере почв, развитых на лессовых песках и сильно загрязненных 
кадмием и цинком в результате атмосферных выпадений [237]. Для оценки 
риска загрязнения подземных вод при инфильтрации атмосферных осад-
ков через почвы были изучены процессы поглощения металлов, которые 
специфичны для этих слабо удерживающих природных сорбентов. В верх-
них слоях почвы имели высокую кислотность и низкое значение pH (3,5�4). 
При увеличении pH количество сорбированного кадмия и цинка возрастало: 
для кадмия приблизительно удваивалось при повышении pH на 0,5 едини-
цы в интервале pH от 4 до 7 (суспензия почва / вода 1 : 2,5). Это обуслов-
лено снижением в растворе активности ионов водорода и концентрации 
алюминия, которые конкурируют с кадмием и цинком за участки сорбции 
на поглощающей поверхности; кроме того происходит увеличение отрица-
тельного заряда поверхности [69, 104, 237]. Другой причиной pH-эффекта 
может быть формирование при pH > 6 гидроксокомплексов Me(OH)+, ко-
торые удерживают металл в растворе [214]. Таким образом, pH является 
важным фактором, контролирующим распределение кадмия и цинка 
между природным сорбентом и раствором [66, 69, 91, 110, 220]. 

Цинк конкурировал с кадмием за участки сорбции, и коэффициент рас-
пределения кадмия снижался с ростом концентрации цинка в растворе [45, 
237]. Концентрация цинка более 100 мкг л�1 существенно влияла на рас-
пределение кадмия между твердой и жидкой фазами, и его коэффициенты 
распределения в присутствии цинка при pH 5,5 были в 2�14 раз ниже, чем 
в отсутствие цинка. Это может иметь значение для интерпретации сорбции 
кадмия при инфильтрации, поскольку конкуренцию цинка за участки сорб-
ции кадмия наблюдали и в верхних, и в более глубоких слоях почвы [68]. 

Установлено, что кальций, присутствующий в растворе, также создает 
эффективную конкуренцию кадмию за сорбционные участки [47]. Обна-
ружено, что с кадмием конкурируют и другие тяжелые металлы, особенно 
медь. 

6.4. pH фильтрата свалок и миграция металлов 

Для сдерживания миграции загрязняющих веществ, например, тяжелых 
металлов, с участков захоронения промышленных и муниципальных отхо-
дов в подземные воды широко используются глинистые барьеры. При изу-
чении миграции четырех тяжелых металлов (Cd2+, Pb2+, Cu2+ и Zn2+) и дру-
гих основных химических веществ через барьер из песка и бентонитовой 
глины G. Wu и L.Y. Li [239] применили многокомпонентную модель реак-
тивной миграции. Для определения влияния pH фильтрата на мобильность 
этих тяжелых металлов были выполнены модельные расчеты для двух 
фильтратов с различными значениями pH. Первый фильтрат имел значе-
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ние pH 6,79, близкое к pH реального фильтрата (6,9), а поровый раствор � 
pH 8,6. При таких условиях происходило осаждение CdCO3 и PbCO3, су-
щественно снижавшее подвижность Cd2+ и Pb2+. Второй фильтрат характе-
ризовался значением pH 3,91, близким к pH кислотного дождя. В этом 
случае не наблюдалось осаждение CdCO3, PbCO3 или каких-либо других 
минералов; таким образом, миграция тяжелых металлов сдерживалась 
только катионным обменом. 

Более высокое значение pH фильтрата ограничивало мобильность Cd2+ 
и Pb2+, но при этом увеличивало подвижность Cu2+ и Zn2+ за счет: а) фор-
мирования бóльших количеств карбонат-, бикарбонат- и гидроксид-ионов 
этих металлов при более высоком значении pH раствора и б) снижения 
количества свободных Cu2+ и Zn2+, участвующих в катионном обмене. 

Подвижность четырех тяжелых металлов при околонейтральном pH 
фильтрата 6,9 соответствовала ряду Cu2+ > Zn2+ > Pb2+ > Cd2+. На обменных 
участках сорбированный Zn2+ имел самую высокую концентрацию, за ним 
следовали Cu2+, Pb2+ и Cd2+. Ионы кадмия и свинца были гораздо менее 
подвижны, чем меди и цинка. При более низких значениях pH фильтрата 
осаждение CdCO3 и PbCO3 не происходило. В результате подвижность и 
Cd2+, и Pb2+ существенно повышалась. В этих условиях, в соответствии с 
рядом селективности тяжелых металлов (Pb2+ < Cu2+ < Zn2+ < Cd2+), Cd2+ 
имел самую высокую подвижность, за ним следовали Zn2+, Cu2+ и Pb2+. 
Однако наблюдавшиеся различия для этих четырех тяжелых металлов бы-
ли относительно невелики. 

Проведенный расчет показал, что pH свалочного фильтрата сущест-
венно влияет на мобильность некоторых тяжелых металлов: в большей 
степени на Cd2+, затем на Pb2+ и Cu2+. Весьма ограниченным было влияние 
pH фильтрата на Zn2+. 

Следует отметить, что представленные выше выводы основаны только 
на результатах численного моделирования. Реальная ситуация миграции 
загрязняющего вещества более сложна, чем условия, моделируемые в этом 
исследовании. На процессы миграции тяжелых металлов воздействуют 
ОВ, биологическая материя. Однако использованная многокомпонентная 
модель миграции может быть очень полезна для прогнозирования общей 
тенденции сложного процесса и понимания доминирующих факторов, 
влияющих на миграцию и адсорбцию загрязняющих веществ [239]. 

6.5. Совместное влияние pH и органического вещества 
на поведение металлов 

На поведение металлов в природных сорбентах в присутствии РОВ суще-
ственное влияние оказывает pH жидкой фазы. С повышением pH раство-
римость гумусового вещества увеличивается, и содержание комплексных 
форм металлов в растворе возрастает. РОВ имеет достаточно сильное 
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сродство к металлам типа Cu, Ni, Hg и Pb, способствуя десорбции с по-
верхности глинистых минералов [170, 240, 244]. 

При низких значениях pH оксиды не проявляют высокого сорбционного 
сродства к металлам. Если в этих условиях гумусовое вещество адсорбиро-
вано на оксидах, адсорбция металлов обычно увеличивается за счет вновь 
сформированной поверхности [243]. Например, в том случае, когда гуму-
совые вещества находятся в растворе в присутствии оксидов, адсорбция 
меди при pH 4 увеличивается вдвое [176]. Неудивительно, что в минералор-
ганических системах � почвах � некоторые тяжелые металлы, особенно Cu, 
Pb и Hg, имеют тенденцию концентрироваться на органической материи. 

Несмотря на многочисленные косвенные свидетельства того, что ОВ в 
значительной степени влияет на растворимость металлов, адсорбционные 
эксперименты с природными сорбентами часто не в состоянии продемон-
стрировать сильную корреляцию между содержанием ОВ и растворимо-
стью металла или его сорбцией [170]. Есть несколько возможных причин 
для этого. Во-первых, поскольку pH контролирует процесс комплексова-
ния металла ОВ, нет никакого удовлетворительного способа разделить 
влияние на адсорбцию металлов pH и содержания ОВ так, чтобы оценить 
их отдельно. Во-вторых, многие эксперименты по адсорбции металлов 
проводились с минеральными природными сорбентами, в которых общее 
содержание ОВ различалось не более, чем в 2�3 раза и не соответствовало 
нормальному статистическому распределению. В этих условиях утвержде-
ния о значимости или незначимости корреляции некорректны. В-третьих, 
трактовка содержания ОВ как одной переменной игнорирует гетерогенный 
характер почвенного органического вещества. Например, остатки урожая, 
удобрения и осадки сточных вод � все могут по-разному реагировать с 
металлами после смешивания с почвой. Кроме того, свежее ОВ химически 
отличается от остаточного гумуса в почвах. Остаточный гумус в очень 
кислой минеральной почве (с низким содержанием ОВ), видимо, не обла-
дает таким количеством катионообменных мест и способностью удержи-
вать металл, которое можно было бы ожидать по содержанию его функ-
циональных групп даже после известкования [164]. Вероятно, ионы Al3+ 

(и возможно Fe3+) и гидроксополимеры образуют комплексы с органиче-
скими лигандами и блокируют катионообменные места и возможное по-
глощение (комплексование) металла. Этим можно объяснять тот факт, что 
природно кислая минеральная почва даже после известкования до ней-
трального pH не могла удержать добавленные тяжелые металлы так же 
сильно, как природно некислая почва [170]. Напротив, кислые органиче-
ские почвы (с высоким содержанием ОВ) удерживают значительные коли-
чества тяжелых металлов, несмотря на низкие значения pH, возможно, из-за 
относительного недостатка в этих почвах Fe и Al, связывающих лиганды. 

Таким образом, можно заключить, что остаточное органическое ве-
щество в кислых минеральных природных сорбентах мало эффективно 
при комплексовании тяжелых металлов [170]. 
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6.6. Зависимость растворимости металлов в почвенном 
растворе от уровня загрязнения почв и pH 

M. McBride и др. [170] изучали зависимость растворимости металлов от 
содержания ОВ и значения pH в условиях, близких к реальным: 

• при загрязнении почвы металлами, близком или меньшем пределов 
нагрузки, установленных Нормами 503 Агентства по охране окружающей 
среды США и составляющих 1 500, 2 800, 39 и 300 кг га�1 для Cu, Zn, Cd и 
Pb соответственно (US EPA, 1993); 

• когда при вышеупомянутых нагрузках металлов установилось дол-
говременное равновесие, что позволяет химическим и биологическим про-
цессам регулировать влияние загрязнителей в течение десятилетий. 

Два больших набора данных для почв, загрязненных металлами in-situ, 
были каждый отдельно проанализированы методом множественной рег-
рессии, чтобы установить связь измеренной растворимости металла с клю-
чевыми свойствами почвы, а именно, с pH, содержанием органического 
вещества и общим содержанием металла. Для проверки достоверности 
полученных уравнений регрессии использовали дополнительные данные 
из работ [180, 181]. 

Первый набор данных, обозначенный далее SMH, взят из работ [209, 
210], где изучались загрязненные в течение длительного времени городские 
и сельскохозяйственные почвы из Квебека, Нью-Йорка и Дании, содержа-
щие до 3 000 мг кг�1 общей Cu. Исследование ограничилось изучением по-
ведения одного металла � Cu, причем общую концентрацию растворенной 
меди и активность свободной Cu2+ определяли в экстрактах 0,01 М CaCl2. 

Второй набор данных для загрязненных почв из Нидерландов, Брита-
нии и Франции назван GVD и взят из работы [109], где отдельно опреде-
ляли общее содержание Zn, Cd, Pb и Cu в водном растворе и в разбавлен-
ных солевых экстрактах почв. Результаты определения химического со-
става показали, что растворенные Pb и Cu в значительной степени 
присутствуют в форме металлорганических комплексов, тогда как раство-
римые Zn и Cd встречаются, в основном, в форме свободного катиона. 
Общее содержание отдельных металлов Zn, Cd, Cu и Pb в изученных поч-
вах находилось в диапазонах 9�2 400, 0,1�90, 7�1 000 и 6�1 100 мг кг�1 со-
ответственно. 

Общая форма уравнения 

 log [Me] = a + bpH + c log MeО + d log OВ, (6.1) 

где коэффициенты (a, b, c и d) могут иметь положительный или отрица-
тельный знак, [Me] � концентрация металла в водной или CaCl2 вытяжке, 
мкг л�1; MеО � общее содержание металла (кислотная вытяжка), мг кг�1 
сухой почвы; OВ � содержание органического вещества в почве, г кг�1. 
В случае Cu очень похожее аппроксимационное уравнение использовали 
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для связи отрицательного логарифма активности Cu2+ (pCu) с pH, CuО и 
OВ, заменив log [Me] в уравнении 6.1 на pCu [170]. 

 
По данным SMH (число образцов почв n = 70) получены уравнения 

регрессии вида 6.1, наиболее точно прогнозировавшие измеренную актив-
ность и растворимость меди (pCu и log [Cu]) по свойствам почвы � pH (в 
суспензии почва / раствор CaCl2), CuО и OВ: 

pCu = 1,28 + 1,37 pH � 1,95 log CuО + 1,95 log OВ, R = 0,897; (6.2) 

log [Cu] = 0,699 � 0,11 pH + 0,86 log CuО, R = 0,877; (6.3) 

log [Cu] = 1,42 � 0,10 pH + 0,94 log CuО � 0,68 log OВ, R = 0,851. (6.4) 

В уравнении 6.2 все переменные (pH, log CuО, log OВ) были высоко 
значимы (p < 0,00001). В уравнениях 6.3 и 6.4 pH и log CuО были значи-
мыми переменными. В первом случае из набора данных исключили три 
почвы с OВ > 100 г кг-1, и переменная log OВ была незначимой; это пока-
зывает уравнение 6.3. Оно сильно переоценивает действительное содержа-
ние растворимой меди для органических почв. Когда в регрессию включи-
ли все почвы из набора данных, получилось уравнение 6.4, где OВ стало 
высоко значимой переменной. Это дало относительно хорошее соответст-
вие между прогнозной и наблюдаемой растворимостью Cu и показало, что 
растворимость меди в почвах с высоким содержанием органического веще-
ства более успешно прогнозируется при включении переменной ОВ [170]. 

Уравнение 6.1 было также подогнано к данным GVD (n = 31). Изме-
ренная растворенная Cu связана с CuО соотношением: 

log [Cu] = �0,05 + 0,76 log CuОR = 0,862. (6.5) 

В противоположность результату из большего набора данных SMH 
(n = 70) переменная pH не была значима (p > 0,15), тогда как переменная 
log CuО была высоко значима (p < 0,00001). 

Эти два отдельных набора почв (GVD и SMH) из регионов с влажным 
умеренным климатом с широким диапазоном загрязнения металлами при-
близительно соответствуют одному и тому же уравнению растворимости 
меди. Так, для данных GVD уравнение 6.3 дает близкое к приемлемому 
приближение, как и уравнение 6.5. В обоих случаях наиболее важным 
свойством почвы для прогноза растворимости было общее количество ме-
ди (CuО). Для большего набора данных SMH pH и OВ были более значи-
мыми прогнозными показателями pCu, чем общая растворимая медь 
([Cu]). Нечувствительность [Cu] к pH по сравнению с активностью сво-
бодной Cu2+, на что указывает величина коэффициентов при pH уравнений 
6.2�6.4, согласуется с теорией [170]. 
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В соответствии с той же процедурой данные GVD использовали для 
получения линейных уравнений в форме 6.1 для Zn, Cd и Pb [170]. Это 
дало зависимости: 

log [Zn] = 4,44 � 0,71 pH + 0,68 log ZnО, R = 0,859; (6.6) 

log [Cd] = 3,62 � 0,50 pH + 0,96 log CdО � 0,45 log OВ, R = 0,934; (6.7) 

log [Pb] = � 0,34 � 0,15 pH + 0,61 log OВ, R = 0,605. (6.8) 

В уравнениях 6.6 и 6.7 как pH, так и log ZnО были высоко значимы 
(p < 0,0001). В уравнении 6.7 переменная log OВ менее значима (p < 0,05). 
В уравнении 6.8 переменная log OВ была значима (p < 0,01), но прогнози-
ровала рост растворимости Pb с увеличением содержания ОВ почвы, � 
противоположное влияние ОВ по сравнению с другими металлами. Для 
растворимости Pb переменная pH была мало значима (p < 0,15), а перемен-
ная содержания общего свинца в почве (PbО) незначима. Общая корреля-
ция прогнозной и измеренной растворимости Pb была намного слабее, чем 
для других металлов (значения R для уравнений 6.5�6.8). Лучшая прогно-
зируемость растворимости Zn и Cd в почвах с использованием простых 
свойств, вероятно, связана с тенденцией этих металлов находиться в рас-
творе в незакомплексованной катионной форме, в отличие от Pb. Посколь-
ку растворимость металлов в случае Zn и Cd часто близко соответствует 
мере активности свободного металла, следует ожидать, что растворимость 
этих металлов будет более чувствительна к pH и общему содержанию ме-
таллов в почве, чем для Cu и Pb [170]. 

Для нескольких почв, загрязненных медью, M.M. Minnich и M.B. McBri-
de [180] привели значения pCu, определенные другим методом. При срав-
нении этих значений pCu (10 образцов) с результатами расчетов по прог-
нозному уравнению 6.2 была получена значимая корреляция (R = 0,85). 
Эту корреляцию фактической и прогнозной pCu удалось улучшить (R = 
0,91), оптимизируя коэффициенты уравнения 6.2 для этого набора данных: 

pCu = �1,8 + 1,6 pH � 1,1 log CuО + 1,8 log OВ, R = 0,91. (6.9) 

Поскольку метод получения экстрактов почв в исследовании [180] от-
личался от метода, использованного при изучения SMH, различия в коэф-
фициентах уравнений 6.2 и 6.9 не удивительны. 

Для проверки уравнения 6.2 M.B. McBride и S. Sauvé [170] использо-
вали данные из другого исследования [181] и рассчитали прогнозные зна-
чения pCu, выявив сильную корреляцию. 

Эти результаты также подтверждают возможность прогноза с исполь-
зованием уравнения 6.2 в широком диапазоне содержания органического 
вещества и меди. Важность члена органического вещества в этом уравне-
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нии также доказана, поскольку снижение коэффициента OВ от 1,95 до 
значений, близких к нулю, заметно уменьшает коэффициент корреляции R. 
Очевидная значимость OВ как прогнозной переменной для этого набора 
данных является, вероятно, следствием широкого диапазона содержания 
органического вещества в смесях «почва � осадок сточных вод» [170]. 

M. Kalbasi и др. [143] оценили активность Pb2+ в загрязненных свин-
цом известкованных почвах методом добавления хелата. Анализ множест-
венной регрессии имевшегося ограниченного набора данных привел к 
уравнению 6.10 [170]: 

pPb = 4,0 + 1,1 pH � 1,26 log PbО, R = 0,85. (6.10) 

Диапазон изменения pH этих почв был узким (7,3�8,5), поэтому мало-
вероятно, что такое уравнение регрессии можно надежно использовать для 
более кислых почв. Тем не менее, это соотношение активности Pb, pH и 
общего содержания свинца в почвах с загрязнением от умеренного до 
сильного (150�2 000 мг Pb кг�1) показывает, что можно построить уравне-
ния для прогноза активности свинца (и биодоступности) по легко опреде-
ляемым свойствам почвы. 

Поскольку общая растворимая Cu в значительной степени находится в 
комплексной форме, особенно в некислых почвах, не следует ожидать силь-
ной связи этой переменной с pH и содержанием ОВ. Это подтверждается 
уравнениями 6.3�6.5, которые показывают слабую зависимость log [Cu] от 
pH и еще более слабую зависимость от содержания почвенного ОВ. 

Необходимо отметить, что органическое вещество в растворимой и 
нерастворимой формах играет противоположные роли в контролиро-
вании содержания общей растворимой меди и других металлов [129]. 
Высокое значение pH и значительное содержание ОВ способствуют при-
сутствию в растворе растворимого органического вещества и закомплек-
сованной меди, но одновременно способствуют связыванию свободной 
меди с твердой фазой. Поэтому содержание свободной Cu2+ в некислых 
почвах на несколько порядков меньше, чем общее количество растворен-
ной Cu. В отличие от растворимости металла, активность свободного ме-
талла pMе постоянно снижается с ростом pH. Эти тенденции согласуются 
с уравнениями регрессии 6.5�6.8, которые показали особенно малые коэф-
фициенты при переменной pH для растворимых меди и свинца � металлов, 
склонных к сильному комплексованию с РОВ. Для Cd и Zn, которые в 
почвенных растворах присутствуют, в основном, в форме свободного иона 
металла [132], коэффициенты при pH были больше [169, 170]. 

Анализ данных GVD показывает, что влияние содержания ОВ на рас-
творимость металлов неоднозначно. Общая растворимость Cu и Zn не кор-
релировала с содержанием ОВ, тогда как растворимость Cd коррелировала 
отрицательно, а растворимость Pb � положительно. Согласно данным [33, 
236] фактически весь Pb в почвенных растворах представлен растворимы-
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ми или коллоидными органическими комплексами, так что положительная 
корреляция, вероятно, является следствием увеличенной емкости по отно-
шению к Pb почвенных растворов, богатых растворимым или коллоидным 
ОВ. Более сильная корреляция ОВ с pCu, чем с общей растворимой Cu, в 
анализе данных SMH показывает, что только активность свободного иона 
металла непосредственно контролируется адсорбцией (ионный обмен). 
Содержание растворенного металла в целом зависит от концентрации рас-
творимых органических и неорганических лигандов, а также дисперсных 
коллоидных частиц, которые не были удалены фильтрацией [170]. 

В долгосрочной перспективе после применения осадка сточных вод 
растворимость меди будет определяться в значительной степени такими 
факторами как pH, содержание органического вещества и концентрация 
меди, независимо от формы, в которой металл поступает в почву. В ре-
зультате применения осадка возрастает содержание ОВ, а также тяжелых 
металлов, и это органическое вещество, по-видимому, будет до некоторой 
степени стабилизировано металлами; активность металлов не может воз-
расти немедленно. Напротив, растворимость металлов в обработанных 
осадком почвах обычно намного выше, чем в контрольных почвах, в част-
ности, из-за высоких концентраций РОВ [43, 85, 170]. 

В описанном выше исследовании линейные соотношения между ак-
тивностью или растворимостью нескольких тяжелых металлов и парамет-
рами среды были установлены для образцов почв на участках с длитель-
ным периодом загрязнения. Можно заключить, что они представляют ус-
ловия, близкие к стационарным. Хотя физические и минералогические 
свойства этих почв (содержание глины, содержание оксидов, химически 
извлекаемые Fe и Al) не были проверены в качестве прогнозных перемен-
ных, это не означает, что указанные свойства мало значимы, поскольку 
адсорбция металлов на глинах и оксидах, как и на ОВ, зависит от pH. Пе-
ременная pH значима для адсорбции на минеральных и органических 
поверхностях, но значимость содержания ОВ как прогнозного показа-
теля активности и растворимости различных металлов показывает, 
что часто ОВ управляет адсорбцией и реакциями комплексообразова-
ния, которые контролируют активность свободного металла [170]. 

Рассматривая зависимость активности металлов и их растворимости от 
свойств почвенной среды, необходимо учитывать присутствие растений, 
имеющее непосредственное отношение к активности металлов в почвен-
ном растворе. Удерживание металла в обменной форме не снижает его 
биодоступность. Комплексование металлов и катионный обмен могут про-
исходить на различных участках органического материала, но количество 
и тех, и других участков возрастает пропорционально содержанию ОВ в 
почве. При этом влияние pH как на ЕКО, так и на способность ОВ ком-
плексовать металлы, является определяющим. Таким образом, степень 
влияния органического вещества на растворимость и биодоступность 
тяжелых металлов зависит от pH и от содержания РОВ [170]. 
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7. ВЛИЯНИЕ ИОННОЙ СИЛЫ И СОСТАВА РАСТВОРА 
НА СОРБЦИЮ МЕТАЛЛОВ 

Сорбция металлов � конкурентный процесс между ионами в растворе и 
сорбированными на поверхности твердой фазы. Ионная сила почвенного 
раствора может существенно варьировать в зависимости от типа при-
родного сорбента и условий окружающей среды и изменяться от 0,2 до 
≈ 180 мM [125]. 

Введение в исследуемую систему дополнительных растворов с соста-
вом, отличным от почвенного раствора (фильтраты свалок, сточные воды), 
может привести к заметным изменениям поверхностных свойств сорбента. 
R. Naidu и др. [125, 188] показали, как изменение ионной силы и состава 
почвенного раствора влияет на поверхностные химические свойства твер-
дой фазы и изменяет ее способность сорбировать ионы металлов. Напри-
мер, в присутствии фоновых электролитов, содержащих ионы Ca2+, ад-
сорбция Cd2+ снижалась вследствие изменения толщины двойного элек-
трического слоя и конкуренции с ионами Ca2+ за сорбционные участки. 

Изменения отношения твердая фаза / раствор могут влиять на химию 
водной фазы следовых металлов. 

Ионная сила раствора зависит от отношения твердая фаза / раствор: с 
ростом этой величины ионная сила уменьшается, и увеличивается количе-
ство активных центров, способных поглощать металлы. При этом меняется 
состояние металлов, что приводит к заметным изменениям ионных пар, 
концентраций свободного, гидратированного и закомплексованного ме-
талла [99]. Например, для цинка наклон графиков log [Zn2+] от pH менялся 
в зависимости от отношения почва / раствор следующим образом [125]: 

log [Zn2+] = �0,67 pH � 2,97, R = 0,95, полевая влагоемкость; 

log [Zn2+] = �0,59 pH � 4,46, R = 0,95, почва / раствор = 1 : 5; 

log [Zn2+] = �0,32 pH � 6,95, R = 0,68, почва / раствор = 1 : 10. 

Показано, что ионный состав фонового раствора сильно влияет на 
удерживание катионов металлов поверхностями твердой фазы из-за кон-
куренции [117, 185]. 
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В большинстве случаев ведущими макрокомпонентами загрязненных 
подземных вод являются кальций и натрий, и можно ожидать, что адсорб-
ция тяжелых металлов будет зависеть от концентрации этих макрокомпо-
нентов в растворе [128]. 

7.1. Ионная сила и природа катионов исходного раствора 

Влияние природы катионов почвенного раствора на сорбцию металлов 
может сказываться либо непосредственно при конкуренции за адсорбци-
онные участки, либо посредством влияния на химию двойного диффузи-
онного слоя. 

Потенциал адсорбции связан с валентностью поглощаемого иона, ко-
торая влияет на плотность поверхностного заряда. Увеличение валентно-
сти фонового катиона делает потенциал адсорбции менее отрицательным 
при значениях pH выше нулевой точки заряда, ZPC, таким образом снижая 
адсорбцию других катионов. Обменная адсорбция металла зависит от ион-
ной силы, состава почвенного раствора и природы реакций. 

Изменение числа доступных для адсорбции участков связано с влия-
нием ионной силы. Так, увеличение концентрации фонового электролита с 
ионом натрия в 100 раз � от 0,01 М Na+ до 1 М Na+ � при постоянном pH 5 
привело к снижению адсорбции и уменьшению коэффициента распределе-
ния Co и Cd в 50 раз � от ≈ 500 л кг�1 до ≈ 10 л кг�1. Адсорбируемость этих 
металлов также снижалась с уменьшением pH: примерно на один порядок 
величины на единицу pH, особенно при высокой ионной силе [125]. 

Ионы кальция часто конкурируют за те участки внутренней сферы по-
глощающей поверхности, на которые не могут претендовать ионы натрия, 
и степень влияния ионной силы на сорбцию металлов почвами и породами 
с преобладающими оксидными материалами зависит от того, доминируют 
в растворе ионы Ca2+ или Na+. 

В экспериментальных условиях для изучения адсорбции катионов ча-
ще всего используют исходные растворы, содержащие ионы Ca2+ или Na+. 
Исследования показывают, что адсорбция катионов для большинства ме-
таллов слабее в присутствии Ca2+ по сравнению с Na+. Однако эта тенден-
ция становится обратной при поглощении анионов следовых металлов ти-
па хроматов и арсенатов. 

Влияние природы катиона исходного электролита NaNO3 и Ca(NO3)2 
на адсорбцию кадмия при постоянной ионной силе (I = 0,03) изучали R. Nai-
du и др. [125, 186, 187] и E.J.M. Temminghoff и др. [230]. Адсорбция кад-
мия в присутствии кальция была на 60�80% ниже по сравнению с адсорб-
цией на фоне иона натрия при тех же условиях. Увеличение ионной силы 
от 0,003 до 0,3 снижало сорбцию кадмия на 60% в растворе Ca(NO3)2 и на 
25% в растворе NaNO3 (что выражалось в уменьшении коэффициентов 
активности и росте конкуренции со стороны кальция). Кроме того, Ca+2 
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влиял на pH почвенной суспензии и, предположительно, на величину 
двойного электрического слоя [105, 245]. 

Многие исследования сорбции в многокомпонентных системах связа-
ны с изучением влияния Ca2+, Mg2+, Al3+, Na+, K+ и Н+ на удерживание тя-
желых металлов почвами и породами [84, 103, 128]. B. Zhu и A.K. Alva [245] 
оценили сорбцию Cu и Zn в зависимости от изменения концентраций Ca, 
Mg или K. Все перечисленные элементы оказывали ингибирующее влия-
ние на адсорбцию тяжелых металлов, и для Zn это влияние было намного 
сильнее, чем для Cu. Добавление K+ лишь немного снижало адсорбцию Zn 
и мало влияло на Cu. Ингибирующее влияние Ca и Mg на адсорбцию меди 
и цинка было объяснено конкуренцией за обменные места поглотителя. 
Кальций также эффективно конкурировал за адсорбционные места с кад-
мием, но не со свинцом. Сорбция кадмия монтмориллонитом зависела от 
типа сопутствующего катиона и снижалась по ряду Na > K > Ca > Al [245]. 

Изучая влияние ионной силы на сорбцию Ni2+ пирофиллитом, 
A.M. Scheidegger и D.L. Sparks [215] пришли к выводу, что сорбция разли-
чается в двух диапазонах pH. При pH < 7,0 сорбция Ni2+ обратно коррели-
ровала с ионной силой (I = 0,01�0,1), тогда как при pH > 7,0 сорбция Ni2+ 
стала медленной и не зависела от ионной силы. 

7.2. Ионная сила и природа анионов исходного раствора 

Неорганические лиганды (анионы) также изменяют поведение металла в 
почвах и породах. В растворе могут формироваться комплексы с неорга-
ническими лигандами и конкурировать с поверхностью за ион металла. 

Селективная сорбция Cu и Cd из растворов хлорида кальция в различ-
ных концентрациях была изучена G. Petruzzelli и др. [195] для трех образ-
цов почв Италии: I � аллювиальная карбонатная, II � торфяная болотная, 
III � бурая подзолистая. Адсорбция кадмия соответствовала уравнению 
Фрейндлиха, тогда как для меди более подходило уравнение Ленгмюра. 
Увеличение ионной силы снижало адсорбцию металлов (табл. 7.1). Пара-
метры уравнений Фрейндлиха (1.5) и Ленгмюра (1.3) для адсорбции кад-
мия и меди в присутствии различных концентраций хлорида кальция пока-
заны в табл. 7.2, 7.3 (единица измерения q � мкг г�1, c � мкг мл�1). 

В исследовании I. Escrig и I. Morell [92] десятикратное увеличение 
концентрации cоли кальция (увеличение ионной силы в 10 раз) приводило 
к снижению адсорбционной способности кадмия примерно на одну треть, 
тогда как для цинка ион Ca2+ не был существенным конкурентом за ад-
сорбционные участки в почвах с высоким содержанием ОВ, где можно 
ожидать осаждения цинка. Для обоих металлов характерны нелинейные 
изотермы адсорбции с адсорбционным максимумом вне диапазона исполь-
зованных концентраций. Статистический анализ показал, что данные не-
сколько лучше соответствуют аппроксимации Фрейндлиха (уравнение 1.6), 
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Т а б л и ц а  7.1 

Снижение коэффициента распределения (Kd) для Cd с ростом 
концентрации Ca [195] 

Kd Cd в почвах, мл г�1 
Концентрация Ca, M 

I II III 

0,005 0,14 0,92 1,97 
0,010 0,06 0,70 0,75 
0,025 0,05 0,55 0,55 
0,050 0,02 0,44 0,35 

Т а б л и ц а  7.2 

Параметры Фрейндлиха для Cd и Cu [195] 

Почва Концентрация Ca, M KF n R (p = 0,01) 

1 2 3 4 5 

Кадмий 
0,005 0,387 1,44 0,973 
0,010 0,179 1,34 0,992 
0,025 0,074 1,08 0,984 

I 

0,050 0,043 1,05 0,945 
0,005 1,234 1,20 0,998 
0,010 0,879 1,18 0,989 
0,025 0,690 1,13 0,992 

II 

0,050 0,512 1,06 0,993 
0,005 1,439 0,84 0.996 
0,010 0,772 1,04 0,999 
0,025 0,231 0,70 0,993 

III 

0,050 0,061 0,55 0,991 
Медь 

0,005 0,506 1,71 0,969 
0,010 0,474 1,78 0,973 
0,025 0,334 1,65 0,973 

I 

0,050 0,238 1,54 0,980 
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Окончание табл. 7.2 

1 2 3 4 5 

0,005 3,65 3,06 0,981 
0,010 3,22 2,85 0,995 
0,025 2,46 2,54 0,985 

II 

0,050 1,83 2,63 0,993 
0,005 2,92 2,44 0,998 
0,010 2,46 2,22 0,988 
0,025 2,14 1,86 0,975 

III 

0,050 1,83 1,80 0,986 

Т а б л и ц а  7.3 
Параметры Ленгмюра для Cu [195] 

Почва Концентрация Ca, M Qmax KL R (p = 0,01) 

0,005 5,64 0,056 0,993 
0,010 4,73 0,061 0,996 
0,025 4,19 0,049 0,991 

I 

0,050 3,76 0,041 0,989 
0,005 6,45 1,41 0,999 
0,010 6,12 1,15 0,995 
0,025 4,87 1,10 0,998 

II 

0,050 3,60 1,09 0,995 
0,005 5,88 1,04 0,991 
0,010 5,18 0,979 0,998 
0,025 5,25 0,746 0,998 

III 

0,050 4,82 0,657 0,999 
 
 

чем Ленгмюра (1.4). Для оценки относительного распределение кадмия и 
цинка между раствором и изученными природными сорбентами рассчита-
ны коэффициенты адсорбции для уравнения Фрейндлиха (табл. 7.4). 

При высоких концентрациях хлорида натрия коэффициент активно-
сти металлов снижается, и становится значимым содержание хлоридных 
комплексов, которые увеличивают подвижность металлов [82, 92, 103]. 
E.J.M. Temminghoff и др. [230] показали, что13% кадмия в растворе были 
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Т а б л и ц а 7.4 
Физические и гидродинамические свойства почв и коэффициенты 

Фрейндлиха для адсорбции кадмия и цинка из 0,0005 и 0,005 М CaCl2 [92] 

Параметр Почва 1 Почва 2 Почва 3 

Глубина, см 5�10 100�125 175�220 
pHвод.

(1) 8,35 8,63 8,67 
pHKCl

(2) 7,84 7,96 8,04 
ОВ, % 2,86 0,31 0,15 
Глина, % 24 18 2 
Суглинок, % 26 33 32 
Песок, % 50 49 65 
0,0005 M CaCl2 

1/n 0,73 0,88 0,80 
Cd 

KF
(3) 5 900 5 500 5 200 

1/n 0,56 0,98 0,99 
Zn 

KF 43 200 4 500 3 500 
0,005 M CaCl2 

1/n 0,77 0,80 0,84 
Cd 

KF 1 900 1 700 1 200 
1/n 0,51 0,99 0,99 

Zn 
KF 41 300 1 400 1 300 

(1) В суспензии почва / вода. 
(2) В суспензии почва / раствор KCl 1 : 2,5. 
(3) KF � коэффициент Фрейндлиха, мкг кг�1 (мкг л�1)�n, рассчитанный экстраполяцией к 
c = 1 мкг л�1. 

 
 

связаны в комплексы с хлоридом при ионной силе I = 0,003 (0,002 М Cl�), и 
91% кадмия был закомплексован при I = 0,3 (0,2 М Cl�). Чем выше концен-
трация хлорида, тем ниже средний заряд кадмия в растворе. В высококон-
центрированном растворе хлорида (> 1 M) адсорбция кадмия была мини-
мальной. Это явление подобно найденному для ацетатных комплексов Cd 
и Co [82]. В растворе нитрата при ионной силе I = 0,003 комплексы кадмия 
не образовывались, а при I = 0,3 зафиксировано только 11% комплексов. 
Адсорбция Cd из раствора нитрата и перхлората натрия была выше по 
сравнению с раствором хлорида натрия, и различие увеличивалось с рос-
том концентрации соли. В растворах перхлората процент сорбции падал с 
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90% при I = 0,01 до 50% при I = 1. Сорбция кадмия в растворе хлорида 
была на 25�50% ниже, чем в растворе перхлората [82, 103]. Когда ком-
плексующим анионом был HCO3

�, снижение концентрации кадмия в рав-
новесном растворе было больше, чем в случае ClO4

�, не образующего ком-
плексов с кадмием. Возможны две причины: либо сильная связь с глиной 
комплекса CdHCO3

�, либо осаждение отавита (CdCO3) [131]. 
В присутствии иона SO4

2�
 происходило умеренное снижение количест-

ва сорбированного Cd по сравнению с анионом ClO4
� при тех же концен-

трациях соли. Это объяснили присутствием в растворе связанных форм 
кадмия в виде CdSO4

0 [103]. 
Подобно кадмию подвижность металлов Ni и Cu в растворах перхло-

рат-ионов была в 1,1�1,4 ниже, чем в растворах хлорид-иона [76], меньше 
Ni2+ сорбировалось из раствора CaSO4, чем из Ca(NO3)2. Сорбция цинка 
была больше из растворов Cl�, чем из растворов ClO4

� и NO3
� [201]. 

Таким образом, можно заключить, что при равной ионной силе рас-
твора сорбция тяжелых металлов снижалась в зависимости от присут-
ствующего аниона в последовательности ClO4

� > SO4
2� > NO3

� > Cl�. 
Относительно умеренные концентрации хлорида в почвенных раство-

рах (0,03 M и 0,05 M) существенно подавляют сорбцию кадмия на поверх-
ностях твердой фазы и таким образом поддерживают относительно высо-
кие концентрации кадмия в почвенных растворах. В почвах аридной зоны, 
где обычны высокие концентрации Cl-иона и преобладают слоистые сили-
каты � монтмориллонит и вермикулит, � Cd может легче выщелачиваться 
из профиля почвы, особенно в условиях орошения. Это следует учитывать 
при установлении безопасных пороговых уровней для ирригационных вод. 
В таких водах предельно допустимыми можно считать относительно 
меньшие концентрации Cd по сравнению с более влажными территориями, 
главным образом из-за бóльшей вероятности загрязнения подземных вод 
этим токсичным металлом [103]. 
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8. ОСОБЕННОСТИ СОРБЦИИ МЕТАЛЛОВ 
В ИЗВЕСТКОВЫХ ПОЧВАХ 

Многочисленные исследования сорбции на известковых почвах свидетель-
ствуют о важности сорбционных свойств кальцита. Известкование вызы-
вало увеличение сорбции катионов Zn2+, Cu2+ и Pb2+ песком, сорбции Zn2+, 
Cu2+, Cd2+ и Pb2+ лессом и сорбции Zn2+ и Cd2+ суглинком [107]. Как пола-
гают J.C. Echeverría и др. [81], в изученных ими известковых почвах коли-
чество десорбированного кальция соответствовало количеству сорбиро-
ванных катионов и являлось линейной функцией последнего для каждого 
сорбированного металла (рис. 8.1). Это означает, что металлы удержива-
лись по катионообменному механизму. Однако наклоны графика десорби-
рованного Ca относительно сорбированного металла для Ni, Cu и Zn в 
двух почвах составляли от 1,36 для Cu до 1,20 для Ni, т. е. количество вы-
деленного кальция было больше, чем количество сорбированного металла. 
Различие могло быть обусловлено частичным растворением карбонатов 
вследствие снижения pH. Действительно, когда количество сорбированно-
го металла возросло, равновесное значение pH уменьшилось примерно на 
единицу. Наклоны для Pb в двух почвах составили 0,92 и 1,16, но посколь-
ку изотермы адсорбции Pb были характерны для процесса осаждения, от-
ношение, близкое к 1 : 1, свидетельствовало о замещении кальция свин-
цом, вероятно, с формированием PbCO3 и Pb3(ОH)2(CO3)2. Наклоны для Cd � 
0,62 и 0,54 � указывали на дополнительный механизм удерживания поми-
мо катионного обмена; возможно, это было поверхностное комплексооб-
разование. Для содержания сорбированной меди выше 150 ммоль кг�1 (это 
значение соответствовало началу изгиба изотермы) наклон составлял око-
ло 0,2, что отражало специфическую сорбцию. 

Между десорбированным кальцием и общей суммой катионов, сорби-
рованных при конкурентном удерживании известковыми почвами, также 
имели место линейные отношения. Наклоны изотерм подтверждали ос-
новной вклад катионообменного механизма, хотя наклоны меньше единицы 
указывали на другие процессы сорбции, с более высокой специфичностью, 
чем при индивидуальном удерживании Cu, Ni, Pb и Zn. В известковых 
почвах доля удержанного свинца варьировала от 73,4% в присутствии Cd 
до 47,5% в присутствии Cu. Согласно этим значениям, Cd был металлом с 
меньшим влиянием на поглощение Pb, а Cu � металлом с наибольшим 
влиянием. Удерживание меди составляло 86,6% и 25% в присутствии Cd или 
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Рис. 8.1. Отношения количеств десорбированного Ca и удержанных 
Cd, Cu, Ni, Pb и Zn при 25°C: 

а) отдельные металлы и почва CX; б) отдельные металлы и почва PX; 
в) конкуренция металлов в почвах CX и PX [81] 
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Pb соответственно. При конкуренции с Cu и / или Pb количество погло-
щенных кадмия, никеля и цинка было всегда < 25%, и следовательно, в 
известковых почвах конкурентная сорбция сильнее всего влияла на пове-
дение этих металлов [81]. 

Расчеты, проведенные для гипотетических пород, содержащих каль-
цит, слоистые силикаты и аморфный оксид железа, также свидетельствуют 
о важности кальцита как потенциального сорбента металла в водоносных 
породах [241]. Однако в системах с высоким содержанием Ca для мигра-
ции ионов металлов имеет значение степень обратимости их сорбции 
кальцитом. Ограниченная десорбция Cd и Mn из кальцита позволяет пред-
ложить, что для этих ионов сорбция может быть необратимой. В то же 
время для Zn, Co и Ni процессы сорбции, по-видимому, по большей части 
обратимы [242]. 

Как показали исследования поглощения Cu2+ и Cd2+ известковыми и 
кислыми почвами [59], адсорбция этих металлов соответствовала уравне-
нию Ленгмюра. Определены максимумы адсорбции для каждого металла и 
для каждой почвы как отдельно, так и в присутствии хлорида кальция. Ре-
зультаты приведены в табл. 8.1 вместе с константами KL и коэффициента-
ми корреляции линейной регрессии (R2). 

Высокие значения R2 показывают, что модель Ленгмюра вполне при-
годна для описания адсорбции Cd2+ и Cu2+ этими почвами с добавлением и 
без добавления CaCl2. В 0,01 М растворе CaCl2 адсорбция металлов была 
намного меньше, что выражалось в уменьшении значения KL � из-за кон-
куренции иона Ca2+ за обменные участки. Некоторые общие наблюдения, 
сделанные в этом исследовании, вероятно, применимы к широкому диапа-
зону почв и пород: 

Т а б л и ц а  8.1 
Параметры уравнения Ленгмюра для адсорбции Cu2+ и Cd2+ 

известковыми и кислыми почвами [59] 

Qmax, мэкв (100 г)�1 KL × 10�5, M�1 R2 

Почва pH(1) Ион 
без соли 0,01 M 

CaCl2 
без соли 0,01 M 

CaCl2 
без соли 0,01 M 

CaCl2 

Известковая 6,3 Cu2+ 5,6 ± 0,4 2,2 ± 0,2 15,6 3,2 0,99 0,99 

Известковая 6,3 Cd2+ 4,0 ± 0,5 0,2 ± 0,05 1,7 ≈ 0,2 0,97 (2) 

Известковая 8,4 Cd2+ 4,1 ± 0,8 1,2 ± 0,1 1,3 2,3 0,95 0,99 

Кислая 4,7 Cu2+ 2,3 ± 0,2 0,6 ± 0,1 1,5 0,5 0,99 0,94 

Кислая 4,7 Cd2+ 1,1 ± 0,1 0,0 1,9 (2) 0,99 (2) 

(1) В суспензии почва / раствор 1 : 1. 
(2) Адсорбция была слишком мала для расчета. 
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1. Ион меди адсорбируется почвами гораздо сильнее, чем Cd2+, так что 
Cd2+, возможно, относительно подвижен в профиле почвы. 

2. Почвенные растворы не насыщены относительно наименее раство-
римых минеральных фаз этих тяжелых металлов, что указывает на воз-
можность их растворения. 

3. Конкуренция ионов Ca2+ резко сдвигает адсорбционное равновесие 
для Cd2+ и меньше влияет на Cu2+, показывая, что ионный обмен отвечает 
за адсорбцию Cd2+, но Cu2+, возможно, больше адсорбируется по специфи-
ческому механизму. 

4. Почвы с низким значением pH менее эффективно поглощают Cu2+ 
и Cd2+ из раствора, чем почвы нейтральные или содержащие карбонаты 
кальция. 

5. Известковые почвы, содержащие мало органического вещества, мо-
гут осаждать эти тяжелые металлы. 

Сорбция кальцитом семи двухвалентных металлов (Ba, Sr, Cd, Mn, Zn, 
Co и Ni) в большом диапазоне исходных концентраций металлов (Me) 
(10�8�10�4 М) при постоянной ионной силе (I = 0,1) в равновесных суспен-
зиях CaCO3(тв.) � CaCO3(водн.) с различными значениями pH была изуче-
на J.M. Zachara и др. [242]. 

Геохимические расчеты показали, что при более высокой начальной 
концентрации Me (10�5�10�4 М) растворы насыщались дискретными твер-
дыми фазами сорбатов: CdCO3(тв.), MnCO3(тв.), Zn5(ОН)6(CO3)2(тв.), 
Co(ОН)2(тв.) и Ni(ОН)2(тв.), т. е. концентрации металлов определялись 
растворимостью. Однако при концентрациях металлов в растворе ниже 
предела насыщения наблюдалась существенная сорбция всех металлов, 
кроме Ba и Sr. Сорбция двухвалентных металлов на кальците соответство-
вала следующему порядку селективности: Cd > Zn ≥ Mn > Co > Ni >> Ba = 
Sr (табл. 8.2). 

Величина сорбции зависела от водной концентрации кальция, и сорб-
цию можно было описать как реакцию поверхностного обмена между 
ионами Me2+ и Ca2+ на катион-специфических участках поверхности (X). 
Авторами [242] построена модель сорбции, включающая состав водных 
видов и обмен Me2+ � Ca2+ на катион-специфических поверхностных уча-
стках, которая хорошо описывала большинство данных. Предложенная 
авторами модель сорбции не предполагала никакой явной молекулярной 
формулы поверхностного комплекса (X�Me), поскольку его форма опре-
деленно неизвестна и, по-видимому, отличалась для разных металлов. Хи-
мическая природа модельного поверхностного комплекса была неспеци-
фической и могла представлять либо гидратированный, либо дегидратиро-
ванный поверхностный комплекс или поверхностный осадок. Константа 
обмена для поверхностного комплекса, cKex(X�Me), коррелировала, в част-
ности, с ионным радиусом металла-сорбата и с растворимостью твердой 
фазы MeCO3(тв.) (табл. 8.2) и была подобна по значениям и тренду коэф-
фициенту селективности KCa

Me, который в данном случае относится к общему 
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Т а б л и ц а  8.2 

Свойства ионов металла как сорбатов и их расчетные константы обмена [242] 

Металл rx
(1), Ǻ ∆rx

(2), Ǻ ∆GH
(3), 

ккал моль�1 
MeCO3(тв.), 

log K(4) 
MeCO3

0(водн.), 
log K 

MeHCO3
+(водн.), 

log K 
X�Me(5), 
log cKex 

Ba 1,34 0,35 �315,1 8,58   �1,93 

Sr 1,12 0,13 �345,9 9,25   �2,04 

Ca 0,99 0 �380,8    0 

Cd 0,97 �0,02 �430,5 12,1 4,0 2,07 3,02 

Mn 0,80 �0,19 �437,8 10,4 4,1 1,27 1,31 

Zn 0,74 �0,25 �484,6 10,8 4,8    2,1 2,43 

Co 0,72 �0,27 �479,5 10,1 3,17 1,39 0,56 

Ni 0,69 �0,30 �494,2 6,84 4,83 2,14 0,51 

(1) rx � ионный радиус. 
(2) ∆rx = rx(Me2+) � rx(Ca2+). 
(3) ∆GH � свободная энергия гидратации Гиббса для каждого иона. 
(4) K � константа равновесия. 
(5) Реакция обмена: X�Ca + Me2+ = X�Me + Ca2+, где X � поверхностные катион-специфиче-
ские места; константа обмена: 

,
])[Me( 2 Ca  X

Me]  [X )(Ca 2

ex
c

+

+

=K  где ( ) � активности, [ ] � концентрации металлов, М. 

 

содержанию металла в твердой фазе. Авторы [242] допускают, что возмож-
ны два процесса поглощения: адсорбция и осаждение, но разделить эти про-
цессы трудно из-за микроскопических количеств осажденной фазы. Поэто-
му рассматривается общее поглощение металла твердой фазой (табл. 8.3). 

Близость констант обмена и коэффициентов селективности означает, 
что эти параметры определялись одними и теми же химическими факторами. 

В этом исследовании Zn, Co и Ni, по-видимому, оставались на поверх-
ности кальцита как гидратированные комплексы до тех пор, пока они не 
включались в структуру кальцита за счет перекристаллизации или пока 
водная концентрация Me, поддерживаемая реакцией поверхностного об-
мена, не превышала произведение активностей ионов Zn5(OH)6(CO3)2(тв.), 
Co(OH)2(тв.) или Ni(OH)2(тв.), допуская их гетерогенное осаждение. Cd и 
Mn дегидратировали вскоре после своей адсорбции кальцитом и формиро-
вали фазу, которая вела себя подобно поверхностному осадку. 

Металлы различались по обратимости их сорбции, которая коррелиро-
вала с энергиями гидратации отдельного иона металла-сорбата. Сильно 
гидратированные металлы Zn, Co и Ni � с самыми высокими энергиями 
гидратации (см. табл. 8.2) � десорбировались в наибольшей степени. Для Cd, 
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Т а б л и ц а  8.3 
Константы обмена (cKex) и коэффициенты селективности поверхностных 
комплексов Ca и металла (KCa

Me) на кальците по данным различных 
авторов [242] 

Металл Log cKex (X�Me) Log KCa
Me(1) 

Ba �1,93 �1,22 

Sr �2,04 �1,30, от �0,69 до �1,22, �0,52 

Cd 3,02 3,17(2), ≈ 1,46(2) 

Mn 1,31 0,6�1,39, 1,35(2), 0�1,25, 1,24, 1,17, 0,73 

Zn 1,43 > 1,75, 0,75�1,31 

Co 0,56 0,68(2) 

Ni 0,51  

(1) ,
X
X

[Me

 [Ca

Ca

Me
2

2
Me

Ca
]

]
⋅= +

+

K  X измеряется в моль г�1. 

(2) Данные по адсорбции на кальците, остальные значения log KCa
Me � на кальците с соосаж-

денной твердой фазой. 
 

Mn, Co и Ni одна константа обмена могла описывать сорбцию металла в 
широком диапазоне pH, концентраций Са и содержания металла на по-
верхности. Цинк, однако, показал нелинейное поведение сорбции и требо-
вал несколько констант обмена, которые варьировали в зависимости от 
охвата поверхности. 

Для многих металлов (Cd, Mn, Zn, Co и, возможно, Ni) сорбция из-
вестковыми почвами была значительно больше, чем в отсутствие 
кальцита. Таким образом, кальцит является важным сорбентом для 
металлов [242]. 
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9. КОРРЕЛЯЦИИ СВОЙСТВ СОРБЕНТА И ПАРАМЕТРОВ 
СОРБЦИИ МЕТАЛЛА 

Для определения влияния природы металла и свойств сорбента на процесс 
поглощения и характер изотермы адсорбции B. Buchter и др. [54] изучили 
поглощение 15 элементов на 11 образцах различных почв и пород США. 
Аппроксимируя полученные данные уравнениями изотермы Фрейндлиха 
(1.5), авторы определили значения параметров KF и 1/n и проанализирова-
ли их зависимость от природы элемента и свойств сорбента. Коэффициен-
ты корреляции для статистически значимых отношений даны в табл. 9.1. 

Log KF значимо коррелировал с pH и ЕКО для всех изученных катио-
нов (кроме ртути). Сорбенты с высокими значениями pH и ЕКО удержива-
ли бóльшие количества тяжелых металлов, чем сорбенты с низкими pH и 
ЕКО. Для катионов наблюдалась значимая отрицательная корреляция ме-
жду pH и параметром Фрейндлиха 1/n, тогда как для Cr(VI) (CrO4

2�) отме-
чена положительная корреляция между этими параметрами. Сильная по-
ложительная корреляция получена для свинца с оксидами металлов и ио-
нами гидроксила на поглощающей поверхности. 

Сильная отрицательная корреляция между pH и 1/n для катионов и 
сильная положительная корреляция между pH и 1/n для Cr позволили по-
строить для этих двух величин уравнения линейной регрессии (рис. 9.1): 

для Co, Ni, Zn и Cd: 1/n = 1,24 � 0,0831 pH,  R = 0,83; 

для Cr:  1/n = �0,0846 + 0,116 pH,  R = 0,98. 

Полученные соотношения можно использовать для оценки значения 
1/n для почв и пород, по которым отсутствуют данные об удерживании Co, 
Ni, Zn, Cd или Cr, но известен pH. 

Сорбенты с высоким содержанием аморфных оксидов железа, оксидов 
алюминия и другого аморфного материала удерживали бóльшие количест-
ва анионов, чем материалы с низким содержанием этих компонентов. При 
высоком pH некоторые виды анионов не поглощались сорбентами. Хотя 
удерживание элемента твердой фазой является результатом многих взаи-
модействующих процессов, и на него влияют различные факторы, даже в 
наборе сорбентов с сильно варьирующими характеристиками могут суще-
ствовать значимые связи между параметрами поглощения и некоторыми 
свойствами твердой фазы и элемента [54]. 



 

Т а б л и ц а  9.1 
Коэффициенты корреляции выбранных свойств сорбента с параметрами Фрейндлиха [54] 

Коэффициенты корреляции (r) log KF с элементами Свойство 
сорбента Co Ni Cu Zn Cd Hg Pb V Cr Mo B P As 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 

pH(1) 0,688* 0,622* 0,613* 0,788** 0,666* н.з.(2) н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. 
ООУ(3) н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. » » » » » 0,905* » » 

ЕКО 0,671* 0,755** 0,755** 0,608* 0,740** » » » » » н.з. » » 

OH� н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. » 0,907** » » 0,804* » » 0,642* 

MnO2 » » » » » » н.з. » » н.з. » » н.з. 

Аморфный 
Fe2O3 

» » » » » » 0,759* 0,689* 0,950** 0,809* 0,982** 0,699* 0,814** 

Свободный 
Fe2O3 

» » » » » » н.з. 0,654* н.з. н.з. н.з. н.з. 0,610* 

A12O3 » » » » » » 0,908** 0,822** Нз 0,844* 0,951* 0,777** 0,880** 

Песок » » » » » » н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. 
Ил » » » » » » » » » » » » » 

Глина » » » » » » » » » » » » » 

Коэффициенты корреляции (r) 1/n с элементами: Свойство 
сорбента Co Ni Cu Zn Cd Hg Pb V Cr Mo B P As 

pH �0,742** �0,845** н.з. �0,859** �0,942** н.з. н.з. н.з. 0,984** н.з. н.з. н.з. н.з. 
ООУ 0,724* н.з. н.з. н.з. н.з. » » » н.з. » » » » 



 

 
 

Окончание табл. 9.1 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 

ЕКО н.з. н.з. 0,750** н.з. н.з. 0,722* н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. н.з. 
OH� » » н.з. н.з. н.з. н.з. 0,970** 0,876** » » » » 0,854** 

MnO2 » » » » » » н.з. н.з. » » » » н.з. 

Аморфный 
Fe2O3 

» » » » » » 0,849** 0,637* » » » » 0,821** 

Свободный 
Fe2O3 

» » » » » » н.з. н.з. » » » » н.з. 

A12O3 » » » » » » 0,973** 0,840** » » » » 0,915** 

Песок » » » » » » н.з. н.з. » 0,956* » »  

Ил » » » » » » » » » н.з. » » н.з. 

Глина » » » » » » » » » » �0,975** » » 

(1) В суспензии почва / вода 1 : 1. 
(2) н.з. � незначимо; * и ** указывают значимость на уровне 0,05 и 0,01 соответственно (см. табл. 1.2). 
(3) ООУ � общий органический углерод. 
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Рис. 9.1. Корреляция между pH почвы и значениями 1/n [54]; 

A � линия регрессии для Co, B � для Cr 
 
В работе [193] проведен корреляционный анализ более широкого на-

бора данных (n = 174, почвы и породы из 9 штатов США, Дании, Испании 
и Израиля, включая 11 образцов из [54]) по значениям коэффициента рас-
пределения кадмия, Kd, для установления его связей со свойствами твер-
дой фазы. Исследованы системы со следующими характеристиками: 

• природные почвы и породы (а не чистые минеральные фазы); 
• низкая ионная сила растворов (< 0,1 M); 
• pH между 4 и 10; 
• концентрации кадмия в растворе < 10�5 М; 
• низкие концентрации гумусовых веществ (< 5 мг л�1); 
• отсутствие синтетических органических хелатов (типа ЭДТА). 
В анализ корреляций были включены следующие свойства твердой фа-

зы: содержание глины, pH, ЕКО, содержание общего органического угле-
рода и концентрация растворенного кадмия. Выбор этих параметров бази-
ровался на доступности данных и априорных предположениях, что пара-
метр может влиять на значения Kd кадмия. Результаты анализа корреляций 
значений Kd и log (Kd) с параметрами сорбента представлены в табл. 9.2. 

Как видно из табл. 9.2, наибольший коэффициент корреляции � между 
log Kd и pH при уровне значимости 0,001. Получено уравнение регрессии 

log Kd = �0,55 + 0,45 pH,  R = 0,75. 

Повысить этот коэффициент корреляции (R) с помощью дополни-
тельных переменных, т. е. используя множественную регрессию, не удалось. 

1/n 

1,5

1,3
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0,8

0,5
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Т а б л и ц а  9.2 
Коэффициенты корреляции (r) свойств сорбента и Kd Cd [193] 

Переменная Kd Cd log (Kd) 
Содержание 
глины pH ЕКО ООУ Содержание 

Cd 

Kd Cd 1       

log (Kd) 0,69 1      

Содержание глины �0,04 0,03 1     

pH 0,50 0,75 0,06 1    

ЕКО 0,40 0,41 0,62 0,35 1   

ООУ 0,20 0,06 0,13 �0,39 0,27 1  

Содержание Cd �0,02 �0,10 �0,39 0,22 �0,03 �0,09 1 

Содержание оксидов 
Fe 0,18 0,11 �0,06 0,16 0,19 0,18 0,01 

 

Установлено, что при любом заданном pH диапазон значений Kd кадмия 
мог варьировать на 2 порядка и более (табл. 9.3). 

Можно сделать вывод, что при таком большом количестве (n = 174) и 
разнообразии рассмотренных природных сорбентов трудно ожидать зна-
чимых корреляций их сорбционных характеристик с другими свойствами, 
поскольку эксперименты и анализы проводились разными авторами в раз-
личных условиях, где под влиянием многих факторов могли действовать 
различные механизмы сорбции. Отметим, что, как показано выше, при 
меньшей выборке (n = 11, из 7 штатов США [54]) и в единой серии экспе-
риментов удалось выявить некоторые значимые корреляции. Известно, что 
использование метода множественной регрессии должно ограничиваться 
ситуациями, когда выборка достаточно однородна, и все независимые пе-
ременные показывают линейные отношения с зависимой переменной. По-
видимому, корреляционный анализ адсорбции, выявляющий только ли-
нейные связи, может даже в одном эксперименте дать значимый результат 
лишь в том случае, когда во всех исследуемых сорбентах в рассматривае-
мом диапазоне параметров происходят, в основном, сходные процессы. 

Т а б л и ц а  9.3 
Справочная таблица для оценки диапазона значений Kd Cd по pH [193] 

               pH 
Kd, мл г�1 3�5 5�8 8�10 

Минимум 1 8 50 

Максимум 130 4 000 12 600 
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10. ВЛИЯНИЕ НАГРУЗКИ МЕТАЛЛА НА ЕГО СОРБЦИЮ 

При рассмотрении условий адсорбции металлов и сравнении результатов 
для разных систем важно учитывать степень нагрузки металла. При высо-
ких концентрациях в равновесном растворе адсорбция металлов происхо-
дит как на самых специфических участках, так и на многочисленных не-
специфических (катионообменных) участках. При низких уровнях нагрузки 
металла в ходе адсорбции могут быть заняты только наиболее специфиче-
ские участки (комплексообразование с компонентами почвы и органиче-
скими и неорганическими лигандами на поглощающей поверхности и т. п.). 
Так происходит до тех пор, пока активность иона металла в растворе не ста-
нет достаточно высокой, чтобы эффективно конкурировать за катионооб-
менные места. Это объясняет бóльшую избирательность сорбента, которая 
отмечалась при низких уровнях нагрузки металлов для глин и других твер-
дых компонентов почв и пород, а также для необработанных почв [21, 128]. 

Изучение влияния различных концентраций металла на его адсорбцию 
проведено L.L. Hendrickson и R.B. Corey на примере кадмия для образцов 
почв, перенасыщенных кальцием [128]. Авторы рассчитали коэффициенты 
селективности для адсорбции Cd насыщенными Ca почвами, суспендиро-
ванными в растворах CaCl2, откорректировав эти коэффициенты с учетом 
комплексообразования хлоридных комплексов кадмия (табл. 10.1): 

,
Ca
Cd

(Cd

 (Ca

ад

ад
2

2
Cd

Ca
)

)
⋅= +

+

K  

где Cdад � адсорбированный кадмий, рассчитанный по разности концен-
траций кадмия в исходном и равновесном растворах; Caад � адсорбирован-
ный кальций; (  ) � активность металла. 

 
При десятикратном уменьшении нагрузки металла коэффициент се-

лективности возрастал также примерно в десять раз. 
Как видно из табл. 10.1, с уменьшением исходного содержания кадмия 

в растворе коэффициент конкурентной селективности возрастал для всех 
почв и в большей степени для илистого суглинка Yolo с высоким содержа-
нием органического вещества, которое проявляло значительную способ-
ность связывать металл в комплексные соединения и занимать более спе-
цифические участки, снижая конкурентную способность кадмия. 
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Т а б л и ц а  10.1 
Равновесные концентрации Cd и коэффициенты селективности для Cd, 

адсорбированного на насыщенных Ca почвах (1) [128] 

Равновесные концентрации 

Исходные 
концентрации 

Почва Cecil 
песчаный суглинок 

pH 4,3 

Почва Winsum 
глинистый суглинок 

pH 6,8 

Почва Yolo 
илистый суглинок 

pH 6,7 

Cd, 
мкэкв л�1 

Ca, 
мэкв л�1 

Cd2+, 
мкэкв л�1 KCa

Cd Cd2+, 
мкэкв л�1 KCa

Cd Cd2+, 
мкэкв л�1 KCa

Cd 

    173 5 27 3,8 3,0 28 3,3 25 

 15 30 7,0 11 22 6,9 33 

 30 37 8,0 15 27 13 31 

 50 35 10 16 35 17 33 

85 5 15 2,8 1,8 24 1,1 37 

 15 16 6,0 3,5 30 3,2 36 

 30 17 9,1 5,1 39 5,1 41 

 50 17 12 6,7 42 6,4 51 

44 5 5,4 3,5 1,0 20 0,52 44 

 15 7,4 6,2 1,6 36 1,2 53 

 30 7,9 10 2,1 50 2,2 55 

 50 7,6 13 2,6 57 2,8 66 

23 5 2,7 3,8 0,44 23 0,15 80 

 15 3,2 8,2 0,58 53 0,53 64 

 30 3,7 12 0,83 69 0,91 67 

 50 3,7 16 1,0 79 1,2 79 

(1) В суспензии почва / раствор CaCl2 с концентрациями от 5 до 50 мэкв л�1. 
 

Почва Cecil показала значительно меньшую селективность для Cd. Это 
вероятно связано с существенно более низким значением pH (4,3) и с кон-
куренцией ионов водорода с металлом за катионообменные адсорбцион-
ные места. Таким образом, почва Cecil проявляла меньшую селективность 
при относительно высокой нагрузке Cd (отношение Ca / Cd в этой почве не 
превышало 104). 

Данные табл. 10.1 демонстрируют увеличение значений коэффициен-
тов конкурентной селективности при снижении следовой концентрации 
металла относительно катиона Ca2+. При выравнивании концентраций кад-
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мия и кальция значение коэффициента селективности KCa
Cd приближается 

к значению для менее селективных лигандов. Когда отношение Ca / Cd 
возрастает в направлении более реалистичного значения для почвенного 
раствора (около 106), KCa

Cd возрастает до максимума (≈ 1000), но остается 
ниже, чем для более селективного лиганда. 

Для уровня кадмия 19 мкг л�1 во всех трех изученных почвах KCa
Cd со-

ставлял около 80. При более реальном для природных систем соотноше-
нии концентраций кальция и кадмия � Ca / Cd = 106 (концентрации Сa2+ = 
= 10�2 M и Cd2+ = 10�8 M) коэффициент селективности KCa

Cd для иллита был 
равен примерно 800 при pH 7,8 [128]. 

Для уточнения характера зависимости коэффициента селективности от 
нагрузки металла были рассмотрены данные по адсорбции кадмия, полу-
ченные в других условиях для различных почв, в том числе в равновесном 
растворе CaCl2 и в его отсутствие. Данные по каждой почве представили 
графически в виде зависимости коэффициента распределения, Kd, от со-
держания адсорбированного кадмия в твердой фазе. В соответствии с 
уравнением Ленгмюра в форме 1.9 

Kd = KL (Qmax � q), 

т. е. Kd линейно зависит от q, а энергия связи, KL, постоянна и соответству-
ет отрицательному наклону графика. Однако рассмотренные данные про-
демонстрировали существенную нелинейность, т. е. зависимость энергии 
связи от уровня адсорбированного металла в системе. При высоких уров-
нях Cd все почвы показывали небольшое сродство к кадмию, но когда со-
держание адсорбированного металла становилось меньше 2 000 мкг г�1, 
при его дальнейшем снижении значение KL во всех случаях резко возрас-
тало, например до 2,5 мл мкг�1 для Cdад между 100 и 200 мкг г�1 и до более 
100 мл мкг�1 для Cdад ниже 50 мкг г�1. 

Авторы [128] показали, что «константа» Ленгмюра (KL) отличается от 
коэффициента селективности (KCa

Cd) только активностью конкурирующих 
ионов: KCa

Cd = KL ⋅ (Ca2+). При соотношении концентраций кальция и кад-
мия, характерном для природных систем, содержание кадмия не влияет на 
активность кальция; следовательно, коэффициент селективности также 
существенно зависит от нагрузки Cd. Значения коэффициентов селектив-
ности носят условный характер, поскольку проявляют существенную зави-
симость от соотношения следовых концентраций металлов и концентра-
ции конкурирующих ионов. 

Переоценка существующих данных по адсорбции Cd и других следовых 
металлов компонентами почвы подтверждает, по мнению авторов [128], 
условный характер публиковавшихся ранее значений селективности. Дан-
ные демонстрируют существенное увеличение определенных значений 
селективности, когда концентрации следовых металлов снижаются отно-
сительно концентрации других конкурирующих катионов. Эта зависи-
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мость от относительных концентраций металлов, очевидно, обусловлена 
гетерогенным составом комплексующих участков в большинстве почвен-
ных систем и конкуренцией различных катионов, присутствующих на этих 
участках. Значения селективности, полученные в условиях, когда металл 
занял часть многочисленных неспецифических участков, обязательно бу-
дут ниже значений, полученных, когда металлы заняли только наиболее 
специфические участки. 

К сожалению, большинство предыдущих исследований проводилось с 
использованием нереалистично высоких концентраций металлов с недос-
таточным вниманием к концентрации и составу конкурирующих катионов. 
Как таковые опубликованные значения селективности существенно недо-
оценивали сродство компонентов почвы при реальных следовых уровнях 
содержания металлов. Это, вероятно, объясняет существующее несоответ-
ствие между прогнозами поведения металла на основе этих эксперимен-
тальных значений селективности и распределением металла, фактически 
наблюдаемым в природных системах [128]. 

При изучении влияния нагрузки металла на его адсорбцию другими 
поглотителями С.А. Мечковский и др. также показали, что коэффициент 
распределения зависит от концентрации металла в подвижной фазе и 
уменьшается с ростом нагрузки [20]. Отмечено резкое возрастание коэффи-
циентов распределения ионов металлов с уменьшением их концентрации в 
подвижной фазе (изотерма Фрейндлиха), аналогично результатам [128]. 

Для многих адсорбентов, типа органических ионообменников, коэф-
фициент распределения постоянен в широком диапазоне концентрации и 
уменьшается, только когда нагрузка металла превышает 10% обменной 
емкости [82]. Для других поглотителей диапазон постоянства Kd (т. е. ли-
нейности изотермы q от c) был меньше. В любом случае, степень нагрузки 
металла важна при сравнении коэффициентов распределения между сис-
темами с различной концентрацией соли, различным значением pH и т. д. 
Сравнение правомерно только при одинаковой нагрузке во всех образцах. 
Поскольку при использовании метода серии равновесий трудно регулиро-
вать нагрузку в диапазоне нелинейности изотермы адсорбции, удобно про-
водить сравнения в низком диапазоне нагрузки металла, когда коэффици-
ент распределения постоянный. Так, в экспериментах на монтмориллоните 
коэффициенты распределения Cd и Co были постоянными только при со-
держании металлов порядка 10�3 моль кг�1 и уменьшались при более высо-
ких нагрузках. При pH 6,5 коэффициенты распределения Co и Cd снижа-
лись при содержании выше 10�4 моль кг�1 [82]. 
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11. МИГРАЦИЯ ТЯЖЕЛЫХ МЕТАЛЛОВ 
C ИНФИЛЬТРУЮЩИМИСЯ ВОДАМИ 

Тяжелые металлы, поступившие в почву в результате удобрения 
осадком сточных вод, с фильтратом свалок твердых отходов или с ат-
мосферными выпадениями, могут мигрировать в подземные и по-
верхностные воды. Мобильность тяжелых металлов в почвах и породах 
зоны аэрации зависит от их концентрации, химической формы и раство-
римости. Комплексование металлов органическими лигандами � один из 
механизмов, определяющих подвижность металлов. 

Полевые исследования [155, 222], а также лабораторные эксперименты 
с колонками почв, обработанных осадком сточных вод [100, 199], зафик-
сировали быструю миграцию значительных концентраций некоторых ме-
таллов, включая цинк, медь, хром и кадмий. В ОСВ отдельные элементы, 
особенно амфотерные, типа молибдена, селена и мышьяка, часто находят-
ся в растворимых формах [163, 172, 213], так что существенная их доля 
может быстро удаляться из поверхностных слоев почвы. Найдены корре-
ляции между уровнем растворенного органического вещества и концен-
трациями Hg, As, Cu, Cd, Zn и Cr в фильтратах [58, 144, 170]. Подобно 
этому РОВ из животноводческих удобрений способно растворять и связы-
вать металлы типа Cu и Cd [138]. 

В более ранних исследованиях на основе расчетов химического соста-
ва почв полагали, что Cd2+ и Zn2+ слабо комплексуются РОВ. Однако впо-
следствии было показано, что в удобренных осадком почвах существенная 
доля растворенного Cd может быть закомплексована [119, 127]. При низ-
ких уровнях концентраций металлы фактически занимают различные се-
лективные участки [141, 146]. Тот факт, что повышение pH почвы может 
увеличить концентрацию растворенного Cd и других металлов в загряз-
ненных почвах [50, 94], означает, что в этом случае формировались рас-
творимые металлорганические комплексы. 

Рассчитаны или определены экспериментально константы устойчиво-
сти комплексов двухвалентных металлов (Ni, Cu, Zn, Cd и Pb) с фульво-
кислотой, экстрагированной из осадка сточных вод (табл. 11.1) [225]. Эти 
значения отражают тенденцию стабильности металлорганических ком-
плексов в ОСВ согласно ряду Pb > Cu > Ni > Zn > Cd. 

Эксперименты, проведенные в почвах, удобренных осадком сточных 
вод, свидетельствовали о потере внесенных тяжелых металлов [44, 77, 238]. 
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Т а б л и ц а  11.1 

Условные константы устойчивости комплексов металла 
с фульвокислотой, экстрагированной из осадка сточных вод(1) [225] 

Катион металла log Kуст1 log Kуст2 

Mg2+ 2,71 0,69 
Ca2+ 3,12 ± 0,10 1,23 
Mn2+ 3,93 2,23 
Fe2+ 3,96 2,28 
Ni2+ 3,81 2,08 
Cu2+ 3,88 ± 0,11 2,11 ± 0,05 
Zn2+ 3,54 1,74 
Cd2+ 3,04 ± 0,10 2,27 ± 0,01 
Pb2+ 4,22 ± 0,04 2,62 ± 0,02 

(1) Значения с указанием точности получены экспериментально, остальные значения расчетные. 
 

Авторы [61, 62, 222] сообщили о потере Cd, Cu, Pb и Zn спустя 4 года по-
сле окончания применения ОСВ и установили, что часть общего количест-
ва металлов, внесенных с жидким осадком, быстро мигрировала глубже 
120 см. Намного бóльшие потери отмечались для селена после 10 лет при-
менения ОСВ, хотя неясно, было это вызвано инфильтрацией или испаре-
нием [163]. 

Многие металлы, поступившие в почву, могут мигрировать в форме 
органического комплекса (растворенного или коллоидного). Растворенное 
или коллоидное органическое вещество, поступающее из ОСВ или отхо-
дов животноводства, способно перевести в раствор металлы, адсорбиро-
ванные почвой или частицами осадка [67, 74, 108]. В этих условиях осо-
бенно устойчивы растворимые комплексы Cu, что позволяет меди мигри-
ровать в более глубокие слои почвы [74]. В результате миграции из смеси 
«почва � ОСВ» в подземных водах могут сформироваться высокие кон-
центрации токсичных металлов [171]. 

Потери тяжелых металлов с удобренных полевых участков и загрязне-
ние соседних контрольных участков за продолжительные периоды време-
ни � обычное явление. В некоторых случаях это можно объяснить боко-
вым перемещением почвы в результате многократной вспашки. Утвержде-
ние, что металлы в почвах не мигрируют в низлежащие слои, обычно 
базируется на отсутствии заметного увеличения их общего количества в 
более глубоких слоях почвы. Следует признать, что поток через трещины, 
корневые каналы, ходы червей и другие весьма благоприятные пути ми-
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грации, а также присутствие растворимых закомплексованных форм ме-
талла могут создать условия для его значительной миграции без заметного 
увеличения среднего содержания металла в более глубоких слоях почвы. 

Помимо этого, использование определенных в лабораторных условиях 
коэффициентов распределения, Kd, для расчета адсорбции металла удоб-
ренными осадком почвами приводило к завышенной оценке удерживания 
металла по сравнению с натурными условиями [171]. 

С целью установить возможную миграцию тяжелых металлов с ин-
фильтрующимися водами из почв, удобренных ОСВ, S. Gao и др. [102] 
изучили адсорбцию Cd, Cu, Ni, Zn, Pb и Cr после применения осадка му-
ниципальных сточных вод на девяти участках в штате Калифорния (США); 
характеристики почв представлены в табл. 11.2. Образцы почв обрабаты-
вали надосадочной жидкостью из бассейна для накопления ОСВ. Содер-
жание большинства металлов, адсорбированных твердой фазой, линейно 
коррелировало с концентрацией в растворе в диапазоне 0�50 мкM. Линей-
ность отношения, возможно, обусловлена низкими диапазонами концен-
траций металлов. 

Была обнаружена значимая связь между коэффициентом распределе-
ния и содержанием почвенного органического углерода для Ni, Cd, Cu и Pb 
при pH 4.5 и для Ni, Cd, Cu и Zn при pH 6,5 (табл. 11.3). Такую корреляцию 
можно объяснить формированием металлорганических комплексов [102]. 

Чтобы оценить устойчивость комплексных соединений металлов и их 
вклад в распределение металлов между твердой фазой и почвенным рас-
твором после обработки надосадочной жидкостью ОСВ, авторы [102] про-
вели расчеты по программе MINTEQA2 при pH 4,5 и 6,5 и оценили связы-
вающую способность РОВ для металлов. Доля металлов, закомплексован-
ных РОВ, в почвенном растворе составила приблизительно: для Pb � 54%, 
Cu � 54%, Zn � 6%, Ni � 4% и Cd � 3% при pH 4.5 и Cu � 69%, Pb � 63% � 
Zn 15%, Ni � 10% и Cd � 7% при pH 6,5, что примерно соответствовало 
последовательности коэффициентов распределения (Pb ≈ Cu > Zn > Ni ≈ 
Cd) (табл. 11.4). 

При изменении pH от 4,5 до 6,5 содержание свободных ионов метал-
лов уменьшалось, а количество комплексов металлов с РОВ возрастало. 
Количество комплексов металлов с ацетат-ионом также увеличилось при 
pH 6,5 по сравнению с pH 4,5, тогда как образование гидроксоформ метал-
лов практически не происходило. Растворенная органическая материя из 
надосадочной жидкости ОСВ может адсорбироваться и распределяться в 
твердой фазе и достигать устойчивого состояния в почве за несколько ча-
сов [71]. В этом случае в процессе поглощения металлов адсорбция рас-
творимых металлорганических комплексов может быть доминирующей. 
Вероятно, когда органическая фаза станет насыщенной металлами, их 
сорбция будет в большей степени связана с другими фазами. Почвенная 
органическая материя, по-видимому, имеет более высокое сродство к ме-
таллам, чем минеральные фазы почвы. Адсорбция металлов при низких 
концентрациях часто связана с почвенным ОВ [102]. 



 

 
 

Т а б л и ц а  11.2 
Некоторые химические и физические свойства изученных почв [102] 

Соотношение размеров 
частиц, % Минералогия(2) Некристалли-

ческие, г кг�1 
Кристалличе-
ские, г кг�1 

Почва Глубина, 
см pH(1) 

Орга-
ничес-
кий С, 
г кг�1 песок ил глина 

УПП, 
м2 г�1 

ЕКО, 
смоль(+) кг�1

смектит /
вермикулит каолинит слюда Fe Al Fe Al 

TP19 152�183 7,5 5,5 28 30 42 88,8 29,0 + ++ ++ 3,1 1,7 21,5 3,1 

TP21 183�214 7,9 2,6 15 26 58 112,3 22,0 +++ + + 0,6 1,4 10,2 1,8 

TP21 244�274 7,6 22,7 20 43 37 164,7 29,2 +++ + + 1,7 2,3 6,4 1,8 

TP22B 61�76 5,6 5,1 26 28 47 93,2 22,6 +++ � + 3,5 1,9 20,4 3,2 

TP24 15�76 7,3 10,8 30 30 40 101,6 25,7 +++ ++ + 1,0 1,1 9,1 1,8 

TP24 122�152 7,2 2,2 26 64 10 109,4 24,2 +++ ++ + 2,7 1,9 8,1 2,9 

TP26 122�152 8,4 19,9 16 29 55 119,5 27,1 +++ + + 0,3 1,1 3,9 1,3 

TP27 61�91 6,9 2,6 28 22 50 106,4 21,5 +++ + + 1,5 1,5 20,2 2,8 

TP28 61�91 8,3 6,4 18 30 52 106,2 30,1 +++ ++ + 2,7 2,2 12,8 3,1 

(1) В суспензии почва / вода 1 : 1. 
(2) +++ много; ++ мало; + следы; � не обнаружено. 
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Т а б л и ц а  11.3 
Значимость коэффициентов корреляции (r) между свойствами почвы 

и коэффициентом распределения (Kd) [102] 

Некристаллические Кристаллические Свойство 

Kd 

Орга-
ничес-
кий С 

УПП ЕКО Глина 
Fe Al Fe Al 

pH 4,5 

Cr 0,64 0,88** 0,37 �0,21   0,01 0,58 �0,31 �0,25 

Ni 0,80** 0,94** 0,55 �0,09 �0,14 0,49 �0,47 �0,40 

Cu 0,86** 0,93** 0,54 �0,24 �0,21 0,40 �0,52 �0,48 

Zn 0,66 0,42 0,57 �0,23 �0,65 �0,65 �0,61 �0,75* 

Cd 0,98** 0,80* 0,60   0,06 �0,49 �0,04 �0,68* �0,74* 

Pb 0,93** 0,68* 0,41 �0,02 �0,48 �0,11 �0,73* �0,75* 

pH 6,5 

Cr 0,45 0,56** 0,44 �0,33   0,19 0,43   0,02 �0,06 

Ni 0,77* 0,91** 0,54 �0,10   0,08 0,55   0,42 �0,34 

Cu 0,71* 0,87** 0,56 �0,16   0,02 0,64 �0,41 �0,23 

Zn 0,89** 0,57 0,21   0,21 �0,47 �0,10 �0,71* �0,66 

Cd 0,89** 0,90** 0,46 �0,04 �0,18 0,40 �0,50 �0,46 

Pb Не оценено из-за малых концентраций Pb в растворе 

* и ** � уровни значимости 0,05 и 0,01 соответственно. 
 

При увеличении pH от 4,5 до 6,5 адсорбция Pb, Cu, Zn, Cd и Ni возрас-
тала, что согласуется с результатами более ранних исследований [153, 206, 
208]. Вероятно, это происходит благодаря росту диссоциации функциональ-
ных групп в органическом веществе и меньшей конкуренции с ионом H+. 

Таким образом, как показало исследование [102], в результате обра-
ботки почв надосадочной жидкостью ОСВ происходило образование рас-
творимых комплексов металлов с РОВ, насыщение почвы органическим 
веществом и поглощение металлов твердофазной органической материей, 
а также конкуренция ионов металлов. Среди всех изученных элементов 
наименее адсорбируемым металлом был хром: корреляции между сорбци-
ей хрома и содержанием ОВ в почве ни при pH 4,5, ни при 6,5 не было вы-
явлено. Вероятно, это связано с тем, что хром находился в анионной фор-
ме, CrO4

2� или HCrO4
�, и заряд аниона совпадал с зарядом поглощающей 

поверхности: при изменении pH от 4,5 к 6,5 доля CrO4
2� увеличивалась, а 

HCrO4
� уменьшалась (табл. 11.4). Адсорбция Cr снижается с ростом pH из-за 
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Т а б л и ц а  11.4 

Содержание форм металлов (%) в почвенном растворе после обработки 
надосадочной жидкостью ОСВ(1) [102] 

Соединение pH 4,5 pH 6,5 Соединение pH 4,5 pH 6,5 

CrO4
�2 1,3 55,7 Zn+2 85,9 68,5 

HCrO4
� 97,7 41,6 Zn�РОВ 5,9 14,7 

NaCrO4 < 1,0 2,4 ZnAc(ацетат) 7,9 16,2 

Cu+2 31,5 12,8 Cd+2 73,1 54,0 

Cu�РОВ 54,4 68,8 Cd�РОВ 3,2 7,3 

CuAc(ацетат) 13,0 13,5 CdCl+ 7,5 5,5 

Cu(OH)2 < 1,0 1,8 CdAc(ацетат) 15,4 29,3 

CuAc2 1,0 2,7 CdAc2 < 1,0 3,8 

Ni+2 89,9 76,3 Pb2+ 15,6 5,8 

Ni�РОВ 3,9 10,3 Pb�РОВ 53,6 62,6 

NiAc(ацетат) 6,0 13,1 PbAc(ацетат) 28,6 27,5 

   PbAc2 1,4 3,5 

(1) Исходная концентрация каждого элемента в растворе 50 мкМ. 
 

увеличения отрицательного заряда на твердой фазе. Однако при более 
низких значениях pH происходит восстановление Cr(VI) до Cr3+, в этой 
форме хром хорошо поглощается [80, 135, 136]. 

Наиболее адсорбируемым был свинец, и, как показали расчеты, более 
99% Pb относилось к твердой фазе (табл. 11.5) [102]. 

В кислых средах при pH 4,5 кадмий сорбировался слабо и легко миг-
рировал с инфильтрующимися водами [102]. Загрязнение кадмием, как 
одним из самых токсичных элементов, дает наибольшие основания для 
ограничения применения осадка сточных вод в земледелии из-за относи-
тельно высокой подвижности Cd [192]. 

Проведенное изучение адсорбции тяжелых металлов почвами, обрабо-
танными надосадочной жидкостью ОСВ [102], показало, что на величину 
коэффициентов распределения влияла конкуренция металлов. Сравнение 
величин Kd (табл. 11.6) для всех девяти образцов почв при одновременном 
добавлении металлов по 50 мкМ позволило выявить следующую последо-
вательность адсорбции: Pb > Cu > Zn > Ni > Cd ≈ Cr при pH 4,5 и Pb > Cu ≈ 
Zn > Cd > Ni > Cr при pH 6,5. Pb, Cu и Zn адсорбируются наиболее сильно, 
а Cd, Ni и CrO4

� существенно слабее. 
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Т а б л и ц а  11.5 
Среднее значение и стандартное отклонение количества металлов (%), 
сорбированных почвами (n = 9), после обработки надосадочной 

жидкостью ОСВ(1) [102] 

pH 4,5 pH 6,5 

Элемент 
Среднее Стандартное 

отклонение Среднее Стандартное 
отклонение 

Cr 41,9 5,3 51,8 5,3 

Ni 65,2 9,7 81,5 7,1 

Cu 92,5 5,7 97,0 0,9 

Zn 76,5 14,6 96,5 1,7 

Cd 46,9 26,9 85,4 7,6 

Pb 98,4 1,0 99,6 0,4 

(1) Исходная концентрация элемента в растворе 50 мкМ. 
 

Из полученных результатов следует, что в изученных почвах, обрабо-
танных надосадочной жидкостью ОСВ, к миграции были склонны Cd, Ni и 
CrO4

2�. 
С увеличением ионной силы сорбция металлов снижается из-за конку-

ренции за адсорбционные места с основными катионами, присутствующи-
ми в растворе, и следовательно, в растворах с более высокой ионной силой 
возрастает вероятность миграции металлов. 

Миграцию Cu, Zn, Sr, Rb, Мо, Cd, As, Cr, Ni, Sb, W, Ag, Hg и Sn 
на участке, удобренном более 15 лет назад большим количеством сильно 
известкованного ОСВ (pH 7), исследовали M.B. McBride, B.K. Richards 
и др. [173, 204]. Результаты химического анализа состава неглубоко зале-
гающих подземных вод показали, что концентрации всех изученных эле-
ментов в водах увеличились по сравнению с соседним, контрольным уча-
стком. Повышенную миграцию некоторых элементов из этой околонейт-
ральной, тонко текстурированной почвы (илистый жирный суглинок) 
можно было бы объяснить обменом связанных почвой элементов с компо-
нентами выдержанного осадка. Однако для большинства тяжелых метал-
лов увеличенная миграция была ответом на их высокие нагрузки в почве, 
чему, вероятно, способствовало повышенное содержание РОВ в фильт-
рате. Коэффициенты распределения, Kd, в свежеприготовленных смесях 
«осадок�почва» (для которых использовали архивные образцы осадка, при-
менявшегося 15 лет назад, и почву с контрольного участка), для большинст-
ва металлов были ниже, чем значения Kd в выдержанной в поле удобрен-
ной почве (табл. 11.7). Это особенно заметно для Cd и Zn, где Kd в смесях 
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Т а б л и ц а  11.6 
Коэффициент распределения (Kd, л г�1) для почв, 
обработанных надосадочной жидкостью ОСВ [102] 

Почва(1) Глубина, см Cr Ni Cu Zn Cd Pb 

pH 4,5 

TP19 152�183 0,031 0,053 0,390 0,070 0,010 1,460 

TP21 183�214 0,021 0,048 0,262 0,092 0,009 1,313 

TP21 244�274 0,134 0,222 3,951 0,235 0,207 4,767 

TP22B 61�76 0,018 0,040 0,208 0,034 0,014 1,242 

TP24 15�76 0,015 0,050 0,869 0,758 0,093 4,070 

TP24 122�152 0,026 0,047 0,322 0,063 0,009 1,467 

TP26 122�152 0,018 0,080 1,322 1,359 0,171 4,059 

TP27 61�91 0,019 0,038 0,274 0,072 0,017 0,753 

TP28 61�91 0,023 0,070 0,917 0,111 0,026 1,922 

pH 6,5 

TP19 152�183 0,047 0,107 0,649 0,608 0,187 6,304 

TP21 183�214 0,031 0,081 0,612 0,589 0,089 4,948 

TP21 244�274 0,060 0,735 2,676 1,981 0,972 1,841 

TP22B 61�76 0,035 0,109 0,965 0,585 0,132 1,399 

TP24 15�76 0,038 0,132 0,916 1,114 0,206 9,663 

TP24 122�152 0,035 0,095 0,935 0,652 0,116 11,508 

TP26 122�152 0,028 0,186 0,983 2,896 0,433 1,312 

TP27 61�91 0,035 0,081 0,777 0,425 0,102 10,971 

TP28 61�91 0,028 0,230 1,399 1,448 0,271 14,280 

(1) Свойства почв см. в табл. 11.2. 
 

меньше примерно в 15�20 раз. Возможно, причина в том, что из-за высо-
ких исходных уровней РОВ в момент внесения ОСВ в почву относитель-
ная растворимость и мобильность Cd и Zn могли быть намного выше, чем 
в эксперименте со смесями. Концентрации металлов, например, Cu, Zn и 
Ni, в фильтратах, отобранных на глубине 60 см на удобренном участке, 
подтверждают, что в период эксперимента вынос элементов был неболь-
шим: порядка 0,003�0,40% общего содержания металла в верхнем слое 
почвы ежегодно (табл. 11.8) [204]. Эти скорости сопоставимы с опублико-
ванными данными по ежегодным потерям со старых удобренных ОСВ 
участков в Европе: в пределах 0,04�0,2% для Cd и 0,05�0,4% для Zn [133]. 
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Т а б л и ц а  11.7 
Значения Kd (л кг�1)(1) некоторых элементов в смесях почвы с ОСВ 

и на удобренном 15 лет назад участке [173] 

Элемент 20% ОСВ 50% ОСВ Удобренный участок 

K 69 ± 4 63 ± 8 250 

Na 5,3 ± 0,3 6,3 ± 0,8 15 

Ca 5,6 ± 0,4 11,8 ± 1,3 120 

Mg 35,8 ± 1,5 36,4 ± 1,7 450 

P 1500 ± 0 2310 ± 80 1 900 

Mn 90 ± 15 85 ± 20 1 300 

Cu 221 ± 15 208 ± 10 360 

Ni 102 ± 13 65 ± 3 240 

Zn 293 ± 75 283 ± 39 4 800 

Cr 1240 ± 14 1590 ± 120 7 500 

Pb > 22 000 > 15 000 > 13 000 

Cd 139 ± 8 161 ± 7 2 500 

(1) Kd рассчитан с использованием содержания экстрагированных 4 M HNO3 металлов в почве 
и в смесях почвы с 20% и 50% (вес) ОСВ (± стандартное отклонение). 

Т а б л и ц а  11.8 
Остаточное содержание металла в почвенном профиле удобренного 

участка (глубина 0�50 см) и ежегодный вынос металла [204] 

Ежегодный вынос с фильтратом, 
кг га�1 лет�1 

Металл 

Содержание металла 
в почвенном профиле 
удобренного участка, 

кг га�1 
Удобренный 
участок 

Контрольный 
участок 

Доля ежегодного выноса 
металла с удобренного 
участка относительно 

присутствующего металла, % 

Ca 31 025 755 170 2,43 

Cd 130 0,033 0,005 0,026 

Cr 1 770 0,15 0,06 0,008 

Cu 1 380 0,57 0,07 0,042 

Mg 2 380 184 84 7,72 

Ni 213 0,85 0,03 0,40 

P 1 3090 1,71 0,26 0,013 

Pb 624 0,02 0,04 0,003 

Zn 4 590 1,90 0,11 0,041 
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Необходимо отметить, что для нескольких элементов значение Kd не 
зависело от доли добавленного ОСВ (см. табл. 11.7), что характерно для 
адсорбционного поведения, следующего линейной изотерме. Однако для 
некоторых элементов, особенно для Ca и P, при более высоком содержа-
нии осадка Kd увеличивается. Такое поведение подтверждает, что раство-
римость связана с реакциями осаждения. 

Были оценены совокупные потери некоторых элементов из верхнего 
слоя почвы. Относительные многолетние потери составили от 20 до 80% в 
ряду Sr, Мо, Sb > Ni, Cd, Cu > Zn, Ag. В целом, для элементов с наимень-
шими значениями Kd, определенными в свежеобработанных почвах (сме-
сях), установлены наибольшие потери. Однако во время эксперимента вы-
нос элементов был слишком мал, чтобы объяснить потери некоторых из 
них в верхнем слое почвы за прошедшие 15 и более лет после применения 
ОСВ [173]. 

На удобренном участке сохранились относительные превышения со-
держания элементов (особенно Cu, Zn, Sr, Cd, Мо и Ni) в почве и фильтра-
тах. Некоторые элементы присутствовали в очень низких концентрациях и 
не могли быть количественно определены � Sb, Sn, Tl, Hg. Другие элемен-
ты, включая Cr, Sb, W, Ag, Hg и Sn, в результате применения ОСВ увели-
чили свою подвижность. Концентрации Ag, Hg и Sn в фильтратах были 
значительно ниже 1 мкг л�1. Высокие уровни фосфата в удобренной осад-
ком почве могли заместить адсорбированный арсенат [72, 178]. Это конку-
рентное влияние фосфата могло частично отвечать за повышенную кон-
центрацию других растворенных элементов в форме анионов, таких как 
Мо, W и Sb. С другой стороны, поскольку анионные формы Мо, Sb и As, 
как известно, соединяются с гумусовым веществом, органическое вещест-
во в фильтратах из удобренной ОСВ почвы могло мобилизовать эти эле-
менты [46, 198]. 

Концентрации Sr и Rb в почвенном растворе были также существенно 
выше там, где вносили ОСВ. Известняки характеризуются отношением 
Ca / Sr в поровом растворе около 600. На удобренном участке это отношение 
было намного ниже (около 300 по сравнению с ≈ 500 в контрольной почве). 
Таким образом, повышенная растворимость Sr в удобренной почве, види-
мо, объясняется более интенсивным вытеснением стронция при высоком 
содержании кальция во внесенном известкованном осадке. Рубидий, на-
против, вытесняет калий в калиевых минералах, и более высокие концен-
трации этого элемента в почвенном растворе, возможно, не были вызваны 
непосредственно применением ОСВ, поскольку в нем содержание калия 
невелико. Содержание Rb в осадке было ниже, чем в почве, хотя возмож-
но, что Rb в ОСВ был более растворимым. Скорее всего, Rb в почве имел 
природное происхождение, а присутствующие в осадке в большом количе-
стве Ca и Mg могли замещать Rb в растворе путем ионного обмена [173]. 

Содержание некоторых элементов, обнаруженных в фильтратах, мало 
различалось на удобренном и контрольном участках. 
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Отдельные металлы, включая Cu, Zn, Ni и Cd, продолжали постепенно 
мигрировать из загрязненного верхнего слоя почвы. Несмотря на это, ни-
какого существенного накопления этих металлов не произошло до глуби-
ны 1,5 м [204]. Авторы считают, что свободные катионы металла в тонко 
текстурированной почве при околонейтральном pH не могут далеко миг-
рировать без переадсорбции. Вероятно, в данном случае высокая миграци-
онная способность металлов объясняется формированием подвижных 
комплексов. Этот вывод был подтвержден ранее для Cu: фактически вся 
растворенная Cu в фильтрате была закомплексована [171]. Анализ фильт-
ратов из удобренной ОСВ почвы показал, что большие доли растворенных 
Zn (70%), Cd (82%) и Cu (90%) присутствуют в форме, отличной от сво-
бодных катионов или низкомолекулярных легко диссоциирующих ком-
плексов. Кроме того, концентрации подвижных Cd и Zn возросли вдвое и 
более после регулирования pH фильтрата (7,0�7,5). Дальнейшее подкисле-
ние до pH 4,0 заметно увеличило содержание подвижных форм Cd и Cu, но 
не Zn. Эти результаты показывают, что подвижные металлы находятся в 
значительной степени в закомплексованной форме, вероятно, с РОВ [173]. 

Дефицит металла в профиле почвы обычно связан с инфильтра-
цией, и в первые годы после внесения удобрений происходит интен-
сивный вынос металла, существенно ослабевающий через несколько 
лет. Растворенное и коллоидное органическое вещество, присутст-
вующее в фильтратах, отобранных вскоре после применения ОСВ, 
является вероятным мобилизующим агентом. 
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ЗАКЛЮЧЕНИЕ 

Проведенное изучение сорбции тяжелых металлов почвами и горными 
породами подтвердило, что этот процесс в значительной мере зависит от 
степени дисперсности отложений и их минералогического состава. Наибо-
лее существенную роль играют тонкодисперсные глинистые и железистые 
минералы, при этом гранулометрическая фракция, более прочно связы-
вающая ионы металлов, обладает меньшей сорбционной емкостью, чем 
фракция, закрепляющая металл слабее. Сорбционная способность в отно-
шении металлов изменяется в последовательности: супесь > песок тонко-
зернистый > песок мелкозернистый > песок крупнозернистый. 

Прочность связи металла с поглотителем определяется свойствами ме-
талла: электроотрицательностью и ионным потенциалом. Снижение 
прочности связи в отношении ионов двухвалентных металлов по их ион-
ному потенциалу распределяется по ряду: Ni > Mg > Cu > Co > Zn > Cd > 
Sr > Pb. С другой стороны, более электроотрицательные металлы могут 
формировать более сильные ковалентные связи с атомом кислорода на 
любой минеральной поверхности, и последовательность прочности связи 
на основании электроотрицательности для тех же металлов имеет вид: 
Cu > Ni > Co > Pb > Cd > Zn > Mg > Sr. 

Сравнение параметров изотерм индивидуальной и конкурентной сорб-
ции металла показывает, что присутствие других катионов подавляет 
сорбцию всех металлов, и только для Pb и Cu конкурентное влияние ска-
зывается в меньшей степени. 

Комплексование металлов растворенной формой лигандов, как орга-
нических, так и неорганических, может усиливать, ослаблять либо не 
иметь никакого влияния на адсорбцию металлов. Фактические тенденции 
зависят от типа и количества сформированных комплексов и от характера 
поверхности адсорбента. Значительный вклад в миграцию ионов металлов 
вносит органическое вещество природного происхождения � гумусовое 
вещество, которое малорастворимо в воде и склонно к образованию кол-
лоидных или взвешенных форм. Взвешенная форма ГВ эффективно погло-
щает тяжелые металлы, даже когда первоначальная концентрация ионов 
металлов мала (мкг л�1). Количество металла, поглощенного взвешенной 
формой ГВ, снижается в последовательности Cu >> Pb > Cd. 

Большие количества органической материи адсорбируются глинистой 
фракцией, образуя устойчивые комплексы малой растворимости. Во мно-
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гих случаях труднорастворимая минеральная фракция может сорбировать 
более 50% от общего количества органической материи с образованием 
минералорганических соединений, которые в значительной степени изме-
няют поглотительные свойства твердой фазы. 

В условиях антропогенного загрязнения, связанного с размещением 
промышленных и бытовых отходов, в почвы и горные породы с фильтра-
том поступают значительные количества органических соединений и про-
дуктов их деградации. В этих условиях растворенная органическая материя 
может адсорбироваться твердой фазой с образованием новой поглощаю-
щей поверхности, которая в состоянии увеличить адсорбцию металлов. 
Кроме того, органическое вещество фильтрата отходов связывает металлы 
в комплексные соединения и изменяет их подвижность в зависимости от 
прочности образующихся комплексов. 

Наблюдаемое увеличение адсорбции металлов в различных почвах, 
смешанных с осадком сточных вод, согласуется с последовательностью 
возрастания констант гидролиза этих металлов. Преобладающий механизм 
поглощения в этих условиях � формирование продуктов гидролиза металлов 
и затем их сорбция. Во всех случаях более высокую сорбционную способ-
ность проявляли Pb и Cu, за ними следовали Zn, Ni или Cd. Увеличение со-
держания металлов в фильтрате усиливало их конкуренцию за обменные 
участки. Прогноз последовательности адсорбции металлов при их совмест-
ном присутствии на основе значений коэффициента распределения, Kd, дал 
следующий ряд: Pb > Cu > Zn > Ni > Cd, который полностью соответствовал 
ряду констант гидролиза Pb (7,8) > Cu (8,0) > Zn (9,0) > Ni (9,9) > Cd (10,1), 
а также последовательности первых констант устойчивости металлоргани-
ческих комплексов в осадке сточных вод. При высоких концентрациях 
металлов в фильтрате коэффициенты распределения заметно уменьшались 
почти до значений в необработанных почвах, и влияние обработки почвы 
было минимальным. В этом случае происходило увеличение миграции 
металлов с инфильтрующимися потоками до подземных вод. В почвах, 
обработанных осадком сточных вод, увеличивается возможность миграции 
металлов из-за конкуренции с другими, постоянно присутствующими ка-
тионами, такими как кальций и магний, за адсорбционные места раство-
римых лигандов. 

Обобщение многочисленных исследований US ЕРА [34] позволило про-
вести сравнение коэффициентов распределения металлов в системах «твер-
дая фаза � раствор» для почв, осадочных пород и суспензий, а также в сис-
теме «свалочные отходы � фильтрат». Исследователи указывают на сходст-
во в поведении одного и того же металла в различных средах. Отклонение 
может быть обусловлено присутствием в отходах специфических для от-
дельных металлов комплексующих агентов. Обобщенные на основании ли-
тературных данных коэффициенты распределения металлов, log Kd, в систе-
ме «почва � почвенный раствор» показаны в табл. 1. Значения в таблице по-
лучены либо непосредственно из набора исходных или откорректированных



 

Т а б л и ц а  1 
Обобщенные коэффициенты распределения металлов, log Kd (л кг�1), в системе «почва � почвенный раствор» [34] 

Металл Среднее Стандартное 
отклонение Min Max Распределение 

(принято)(1) 
Достовер-
ность(2) Комментарии 

1 2 3 4 5 6 7 8 

Ag(I) 2,6 0,8 1,0 4,5 логнорм. 1 По литературным данным (необработанные данные, n = 21) 

As(3) 3,2 0,7 0,3 4,3 (логнорм.) 2 По литературным данным (необработанные данные, n = 21); 
окислительное состояние обычно не указано 

Ba(II) 2,0(4) 0,7 0,7 3,4 (логнорм.) 2 Для среднего значения взят Kd для суспензии по уравнению 
регрессии 

Be(II) 2,2 1,0 1,7 4,1 (логнорм.) 3 » 

Cd(II) 2,7 0,8 0,1 5,0 логнорм. 1 По литературным данным (данные отредактированы, n = 37)

Co(II) 2,1 1,2 �1,2 4,1 логнорм. 1 По литературным данным (необработанные данные, n = 11) 

Cr(III) 3,8 0,4 1,0 4,7 логнорм. 2 По литературным данным (необработанные данные, n = 22) 

Cr(VI) 0,8 0,8 �0,7 3,3 (логнорм.) 2 По литературным данным (необработанные данные, n = 24) 

Cu(II) 2,5 0,6 0,1 3,6 логнорм. 1 По литературным данным (необработанные данные, n = 20) 

Hg(II) 3,6 0,7 2,2 5,8 логнорм. 1 По литературным данным (необработанные данные, n = 17) 

MeHg 2,7 0,6 1,3 4,8 логнорм. 2 По литературным данным (необработанные данные, n = 11) 

Mo(VI) 1,3 0,6 �0,4 2,7 (логнорм.) 3 По литературным данным (необработанные данные, n = 5); 
окислительное состояние указано не всегда 

Ni(II) 2,9 0,5 1,0 3,8 логнорм. 1 По литературным данным (необработанные данные, n = 19) 

Pb(II) 3,7 1,2 0,7 5,0 (логнорм.) 2 По литературным данным (данные отредактированы, n = 31)

Sb(5) 2,3 1,1 0,1 2,7 (логнорм.) 4 По литературным данным (среднее получено по сообщен-
ным средним значениям, n = 5) 



 

 
 

Окончание табл. 1 

1 2 3 4 5 6 7 8 

Se(IV)(6) 1,3 0,4 �0,3 2,4 (логнорм.) 2 По литературным данным (данные отредактированы, n = 11)

Se(VI) �0,2 1,1 �2,0 2,0 (логнорм.) 4 Среднее оценено по результатам расчета MINTEQA2;  
min и max � гипотетические 

Sn(II) 2,7 0,7 2,1 4,0 (логнорм.) 3 По литературным данным 

Tl(I) 0,5 0,9 �1,2 1,5 (логнорм.) 4 Оценено по результатам расчета MINTEQA2 

V(V) 1,7 1,5 0,5 2,5 (логнорм.) 4 Среднее, min и max получены из Kd для суспензии по урав-
нению регрессии 

Zn(II) 2,7 1,0 �1,0 5,0 (логнорм.) 1 По литературным данным (необработанные данные, n = 21) 

(1) Скобки означают, что данных недостаточно, чтобы установить распределение, но было принято логнормальное распределение. 
(2) Экспертная оценка уровня достоверности: 1 � наибольший, 4 � наименьший. 
(3) Опубликованные данные для As не позволяют различить As(III) и As(V). По-видимому, эта величина относится и к тому, и к другому 
состоянию. 
(4) Курсив означает величину, полученную по уравнению регрессии или из расчетов по программе MINTEQA2. 
(5) Опубликованные данные для Sb редки и не позволяют различить Sb(III) и Sb(V). 
(6) Данные распределены нормально, а не логнормально. Но объем выборки мал, и данные недостаточно репрезентативны. 
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данных (n � число значений), либо по уравнениям регрессии или путем 
расчетов по программе MINTEQA2. Авторы [34] указывают, что в каждом 
случае приведенные значения Kd соответствовали pH почвенной среды. 
Аномально высокие значения максимальных коэффициентов распределе-
ния позволяют сделать предположение о том, что авторы учитывали про-
цесс поглощения в целом, не выделяя процесс адсорбции. 

Коэффициенты распределения в системе отходы�фильтрат приведены 
в табл. 2. 

Авторы [34] построили уравнение регрессии для прогноза Kd металлов 
в свалочных отходах по значениям Kd в почвах, предполагая, что распре-
деление металла в свалочных отходах более всего сходно с его поведением 
в почвах по сравнению с другими средами (осадочными породами и сус-
пензиями). Кроме того, свалки обычно покрыты почвой для формирования 
нового почвенного слоя. Уравнение регрессии имеет вид: 

 
log Kd, отходы = 0,7 log Kd, почва + 0,3, R2 = 0,4. 

Т а б л и ц а  2 
Эффективные(1) коэффициенты распределения, log Kd (л кг�1), 

металлов в системе отходы�фильтрат [34] 

Металл n Среднее Диапазон 

As 11 2,8 1,0�5,1 

Ba 7 3,0 1,8�3,7 

Be 2 2,8 2,7�6,8 

Cd 31 1,3 0�3,9 

Co 6 2,8 1,6�3,8 

Cr(III) 27 3,0 0,6�6,2 

Cr(VI) 6 4,1 2,2�6,2 

Cu 16 3,3 2,0�5,1 

Hg 8 3,1 1,7�4,4 

Ni 12 2,3 1,3�4,7 

Pb 31 2,7 0,0�4,9 

Sb 4 2,7 1,7�3,2 

V 4 2,9 2,7�3,1 

Zn 23 2,6 1,2�4,7 

(1) Коэффициенты названы эффективными, поскольку они определялись как отношение со-
держания металла в твердой и жидкой фазах не обязательно при достижении равновесия. 
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Уравнение имеет довольно низкий коэффициент корреляции, объясняя 
только 40% изменчивости log Kd, отходы. Следовательно, прогноз на этой 
основе коэффициента распределения металла в отходах будет содержать 
существенную неопределенность. 

Значения коэффициентов распределения в отходах, рассчитанные по 
программе MINTEQA2, представлены в табл. 3. Эти результаты не имеют 
статистической значимости; в лучшем случае они указывают возможные 
границы средних значений, поскольку чувствительны к изменениям не-
скольких плохо определенных параметров, особенно к концентрации сор-
бентов. 

Т а б л и ц а  3 
Оценка диапазона изменений log Kd (л кг�1) в твердых бытовых отходах 

для отдельных металлов по программе MINTEQA2 [34] 

Оценка log Kd (л кг�1)(1) 
Металл 

ТБО в стадии ацетогенеза ТБО в стадии метаногенеза 

Be 0,8�3,9 3,3�4,4 

Cd �0,3�0,0 0,6�1,7 

Co 0,2�0,3 0,9�1,8 

Cr (III) 1,1�3,5 3,8�4,8 

Cu 1,1�1,9 2,0�2,5 

Ni 0,2�0,4 1,1�1,9 

Pb 1,7�2,7 3,3�4,2 

Zn 0,4�0,7 1,5�2,1 

(1) В предположении, что 1 л фильтрата приходится на 5 кг свалочного материала. 
 
Проведенное исследование показало, что процесс сорбции металлов 

почвами и породами невозможно представить однозначно для различных 
сред и условий. Это совокупность взаимно влияющих или взаимоисклю-
чающих индивидуальных процессов, которые нужно рассматривать с уче-
том всех факторов. 

Представленные в настоящем обзоре характеристики процессов по-
глощения металлов можно использовать в прогнозных целях или в мо-
дельных исследованиях только при аналогичных условиях системы «ме-
талл � раствор � сорбент». 
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