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酸雨淋滤下APTES-MgO稳定铜污染土
的氨基质子化分子机制及长期阻滞特性

丁逸飞,孙秀丽,何炳坤,石显之
（江南大学  纤维工程与装备技术学院，江苏  无锡  214122）

摘 要：为探究 γ -氨丙基三乙氧基硅烷（APTES）在酸性环境下氨基质子化桥接阴离子并络合

Cu2+形成 APTES+–SO4
2−–Cu2 三元络合物的分子作用机制，以解决 MgO 碳化稳定铜污染土在

长期酸雨胁迫下 Cu2+二次释放的技术难题，基于密度泛函理论，采用 Gaussian 量子化学计算，揭示

APTES 水解自缩合反应的热力学机制及在不同酸性环境下对 Cu2+的吸附络合机制；通过红外光

谱计算，验证了三元复合物的存在；采用酸雨长期淋滤试验，综合分析不同 pH 值及淋滤强度下

Cu2+的释放规律，验证了氨基质子化桥接作用对 Cu2+的长期阻滞特性。结果表明，当酸性淋滤液

pH 值 从 5.5 降 至 4 时 ，Cu2+ 累 积 释 放 量 不 升 反 降 ，其 释 放 量 仅 为 未 稳 定 化 土 的 1/20~1/27。

APTES-MgO 协同固稳的三驱分子机制及稳定化方法在极端酸雨环境下仍能实现铜污染土的高

效、长期稳定化。
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Molecular mechanism of amino protonation and long-term 
immobilization performance of APTES-MgO stabilized copper-

contaminated soil under acid rain leaching

DING Yifei， SUN Xiuli， HE Bingkun， SHI Xianzhi
(School of Fiber Engineering and Equipment Technology, Jiangnan University, Wuxi 214122, Jiangsu, P. R. China)

Abstract: This study aims to investigate the molecular mechanism by which γ -Aminopropyltriethoxysilane
(APTES) undergoes amino protonation, bridges anions, and complexes Cu2+ to form the APTES+ –SO4

2− –

Cu2+ ternary complex in acidic environments, so as to address the technical issue of secondary Cu2+ release from 
MgO-carbonation-stabilized copper-contaminated soil under long-term acid rain stress. Based on density 
functional theory, quantum chemical calculations were performed via Gaussian software to reveal the 
thermodynamic mechanism of APTES hydrolysis and self-condensation, as well as the adsorption and 
complexation mechanism of Cu2+ under varying acidic conditions. The existence of the ternary complex was 
further validated by infrared spectral calculations. Long-term leaching tests were conducted to comprehensively 
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evaluate the release law of Cu2+ under different pH values and leaching intensities, which validated the long-

term immobilization characteristic of amino protonation bridging on Cu²⁺. The test results showed that when the 
pH of the acidic leachate decreased from 5.5 to 4, the cumulative release of Cu² ⁺ decreased instead of 
increasing, and the release amount was only 1/20 to 1/27 of that in the unstabilized soil. The triple-driven 
molecular mechanism of APTES-MgO synergistic stabilization and the proposed stabilization method can 
realize efficient and long-term stabilization of copper-contaminated soil even under extreme acid rain conditions, 
which can be applied to the green remediation practice of heavy metal-contaminated soils.
Keywords: copper-contaminated soil； carbonation； γ -Aminopropyltriethoxysilane(APTES)； acid rain； 
molecular mechanism

作为一种新型绿色环保技术，MgO 碳化在软土

加固与重金属污染土处理方面备受关注 [1-3]，其核心

机制是利用 MgO 与 CO2 反应生成水合碳酸镁胶结

产物，有效提升土体强度并包裹重金属离子 [4-6]。然

而，在酸性条件下碳化产物会发生溶解，土壤 pH 值

降低破坏土体胶结结构，导致以氢氧化物及碳酸盐

结合态的重金属离子溶解并转化为离子可交换

态 [7]。这些活性高、迁移性强的可交换态重金属离

子还可能与其他污染物产生协同迁移效应，通过渗

滤液进入周边水环境，存在二次污染风险 [8-10]。因

此，重金属污染土在酸雨动态淋滤胁迫下的长期稳

定性是目前研究的难点之一，在固稳机制及方法上

亟待突破。

许多学者通过室内淋滤试验研究酸雨条件下

MgO 固化/稳定化重金属污染土的溶出特性，动态

淋滤下酸雨淋滤液对锌污染土的侵蚀性更强，酸雨

化 学 溶 解 作 用 会 大 大 增 加 重 金 属 离 子 释 放 浓

度 [11-12]。当 pH 值为 3 时，锌离子释放浓度比 pH 值为

5 和 7 的条件下高 3~6 倍，碳化处理后锌离子的浸

出浓度均比未处理污染土样低 4~5 个数量级 [13]。

目前，通常采用质子通量等效模拟法评估长期酸雨

对重金属离子溶出特性的影响，该方法将土壤长期

酸雨下的总酸量集中于一次浸出试验。Suzuki等 [14]

采用该方法模拟百年酸雨暴露下 MgO 对重金属离

子的长期固定能力，发现 MgO 碳化后铅离子多以碳

酸盐结合态存在，难以被 H+置换淋出，而 MgO 碳化

作用对土壤的 pH 值缓冲机制以及对重金属离子的

物理包裹和化学沉淀作用使其对重金属离子的封

存能力优于生物炭、生石灰等材料 [15]。但对于形成

磷酸盐、碳酸盐沉淀难度更高的铜污染土来说，在

长期酸雨淋滤下，MgO 碳化包裹的铜离子仍可能溶

解，导致铜离子再次释放，引发环境二次污染。

γ-氨丙基三乙氧基硅烷（APTES）作为一种有

机硅材料，其分子结构中同时含有可与重金属配位

的氨基（–NH2）、疏水性强的丙基（– (CH2)3–）、可

水解缩合成硅烷网络的三乙氧基（–Si(OC2H5)3）。

研究表明，APTES 上的氨基对 Cu2+、Zn2+等重金属

具有显著的化学吸附作用，APTES 对气凝胶进行

功能化改性后，其含有的氨基可与 Cu2+、Pb2+形成

稳定的配位键 [16]；APTES 接枝到生物炭表面，通过

氨基的静电吸引、络合作用以及还原作用可对水溶

液和矿山土壤中的 Cr(Ⅵ)、Zn(Ⅱ)进行吸附 [17]。另

外，APTES 在酸性环境中表现出更优的性能，其改

性的二氧化硅纳米颗粒对 Cu2+的吸附效率随 pH 值

的降低而升高，pH 值为 6 时废水中铜的去除率为

87%，pH 值为 3 时达到 99%[18]；质子化后的氨基可

以通过静电吸引作用，直接捕获体系中与 Cu2+结合

的阴离子，从而达到稳定化 Cu2+作用 [19-20]；氨基功能

化后的多孔碳可加强对 Cu(Ⅱ)和 Pb(Ⅱ)的吸附效

果 [21] 及 质 子 化 氨 基 可 以 增 强 对 Cr2O7
2- 的 吸 附 作

用 [22]，均已通过密度泛函理论计算进行了分子层面

的验证。

笔者利用 APTES 的氨基质子化 -阴离子桥接

机制增强对 Cu2+的捕获能力，利用有机材料的活性

官能团的化学活性，协同 MgO 碳化固稳铜污染土，

以期突破重金属污染土长期稳定性的瓶颈。采用

量子化学计算和长期酸雨淋滤试验对稳定化铜污

染土在酸雨环境下的长效阻滞特性开展系统研究：

基于密度泛函理论，采用高斯量子化学计算，揭示

APTES 水解自缩合的热力学机制，明确界面吸附

行为，揭示酸性环境下氨基质子化桥接阴离子络合

铜离子的分子机制，基于能量驱动及分子振动模式

转变双重验证 APTES 质子化桥接络合机制；采用

室 内 淋 滤 试 验 模 拟 长 期 酸 雨 侵 蚀 过 程 ，探 究

APTES-MgO 体系中 Cu2+在酸雨长期淋滤下的释

放行为。

1　试验材料及研究方法

1. 1　试验材料

试验土样选自无锡市某太湖淤泥堆场，MgO 采

用纯度为 87. 53% 的高活性 MgO，主要化学成分如

表 1 所示。APTES 分子式为 NH2(CH2)3Si(OC2H5)3，
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其纯度≥98. 1%。铜污染土具体制备步骤如下：首

先将土样置于 105 ℃烘干 24 h 至恒重，经过碎土机

粉碎后过 2 mm 筛；接着将处理好的太湖淤泥与五

水硫酸铜（CuSO4·5H2O）溶液混合，制备成含水率

50%、铜含量 3 000 mg/kg 的污染土，充分搅拌均匀

后，在标准养护条件下（温度 (20±2)℃，相对湿度≥
95%）养护 7 d；最后将养护完成后的污染土置于

45 ℃烘箱中低温烘干，再次粉碎过 2 mm 筛后测定

铜赋存形态。采用改进的 BCR 4 步提取法测定铜

离子形态，将土中重金属离子形态分为 4 种：弱酸可

提取态、氧化物结合态、有机结合态和残渣态，如图

1 所示，其中弱酸可提取态占比最大，为 73. 1%，绝

大多数弱酸可提取态容易被酸溶解释放。

1. 2　研究方法

1. 2. 1　量子化学计算方法

基于密度泛函理论（DFT），采用量子化学软件

Gaussian 16 进行热力学计算及红外光谱（IR）计算。

理论泛函使用 B3LYP 杂化泛函，该泛函在处理有

机硅化学反应和过渡金属配位几何构型方面具有

良好的平衡性与准确性；对于非金属原子（H、C、N、

O、Si），采用 6-31G(d)全电子基组；对于过渡金属铜

原子（Cu），采用 LANL2DZ 赝势基组；将背景隐式

溶剂设置为水，采用 IEFPCM 溶剂模型；并且为此

引入 Grimme's D3（BJ-damping）色散校正。反应全

过程计算在 298. 15 K、101. 3 kPa 下进行，计算模型

的电子能通过热力学校正得到吉布斯自由能，计算

结果如表 2 所示。采用式（1）计算反应过程的吉布

斯自由能变，以乙氧基水解吉布斯自由能变计算为

例说明计算过程。

∆G= GP - GR （1）
式中：GP为生成物吉布斯自由能，kJ/mol；GR为反应

物吉布斯自由能，kJ/mol；∆G为反应过程的吉布斯

自由能变，kJ/mol。

例：乙氧基水解反应式为 NH2(CH2)3Si(OC2H5)
3+3H2O→NH2(CH2)3Si(OH)3+3C2H5OH，其吉布斯

自由能变计算过程如下：∆G=GP −GR=GM+3GE

−(GA+3GW)=−1 813 916. 95+3×(−406 909. 60)
−(−2 432 768. 01+3×(−200 621. 63))=−12. 85 
kJ/mol，GM、GE、GA、GW 分别为 APTES 单体、乙醇、

表 1　淤泥及 MgO主要化学组成

Table 1　Main chemical composition of silt and MgO
%

材料

淤泥

MgO

SiO2

73. 22
5. 74

Al2O3

12. 81
1. 27

Fe2O3

3. 89
0. 81

K2O
1. 75
0. 03

CaO
0. 95
3. 86

MgO
0. 78

87. 53

图 1　铜赋存形态

Fig. 1　Copper speciation

表 2　计算模型的电子能与吉布斯自由能

Table 2　Electronic energy and Gibbs free energy of computational models

计算模型

未脱水 APTES
APTES 单体

焦硅酸

水分子

乙醇

APTES 二聚体

APTES 四聚体

APTES 六聚体

水合铜离子

1:1 络合物

2:1 络合物

APTES-clay 吸附态

APTES-clay 成键态

氨基质子化 APTES
硫酸铜

三元复合物

电子能/(kJ/mol)
−2 433 482. 12
−1 814 222. 63
−2 913 126. 70

−200 630. 82
−407 053. 38

−3 427 830. 05
−6 454 428. 13
−9 481 026. 74
−1 718 444. 56
−3 331 999. 12
−4 945 716. 62
−4 727 405. 70
−4 727 415. 16
−1 814 647. 47
−2 350 272. 70
−4 165 812. 81

热力学矫正/(kJ/mol)
714. 06
305. 71
136. 37

9. 07
143. 70
617. 81

1 182. 77
1 767. 55

279. 00
607. 35
922. 65
498. 08
508. 72
347. 51

−39. 22
357. 96

吉布斯自由能/(kJ/mol)
−2 432 768. 01
−1 813 916. 95
−2 912 990. 44

−200 621. 63
−406 909. 60

−3 427 212. 27
−6 453 245. 35
−9 479 259. 26
−1 718 165. 57
−3 331 391. 84
−4 944 794. 02
−4 726 907. 65
−4 726 906. 33
−1 815 087. 66
−2 350 311. 90
−4 165 454. 69
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未脱水 APTES、水分子的吉布斯自由能。

碳化试验采用散粒体预碳化方法，碳化装置由

二氧化碳气瓶、压力控制阀及自制碳化搅拌罐组

成。将铜污染干土、去离子水、MgO 和 APTES 以

质量比 100∶20∶4∶2 混合均匀后置于碳化罐中，密封

后通入 CO2 气体，控制通气压力为 200 kPa，搅拌预

碳化时间为 1 h[23]。预碳化完成后，采用静压成型法

制备环刀试样，试样的最大干密度为 1. 7 g/cm3，为

保证淋滤试验顺利进行，压实度为 65%。模拟长期

酸雨侵蚀的淋滤试验采用自制的酸雨淋滤装置，装

置包括蓄水箱、蠕动泵、收集量筒和淋滤筒，试验装

置照片及淋滤筒示意图，如图 2 所示，全部为聚乙烯

和聚四氟乙烯材料。酸雨淋滤液配制参照《固体废

物  浸出毒性浸出方法  硫酸硝酸法》（HJ/T 299—
2007）[24]按体积比 2∶1 的 H2SO4 与 HNO3 混合配制，

用去离子水调节 pH 值至 7、5. 5 和 4。
1. 3　研究方案

通过量子化学计算 APTES 在常规水环境中的

自缩合、界面吸附、Cu2+络合方式以及在酸性环境

中氨基质子化后桥接阴离子络合 Cu2+的吉布斯自

由能变 [25-26]；通过室内长期酸雨淋滤试验，对比分析

不同 pH 值和降雨强度对未稳定化土（M0K0）与稳

定化土（M4K2）Cu2+释放行为的影响，其中 M0K0
和 M4K2 中的 M 和 K 分别代表 MgO 和 APTES，数

字 代 表 掺 量 ，M0K0 为 不 掺 加 MgO 和 APTES，

M4K2 为 MgO 掺量为淤泥的 4%，APTES 掺量为

2%。降雨强度的设置参考王洁等 [27]在模拟降雨试

验中采用的降雨强度范围，设置降雨强度为 30 
mm/h（中强度）和 60 mm/h（高强度）。通过式（2）
计算试验淋滤强度 Q。通过式（3）计算实验室年均

淋滤液体积 F[28]，再通过式（4）计算试验淋滤所需时

长 t，具体试验方案见表 3。

Q= IA
600 （2）

F= 1
3 R aveAP （3）

t= F
Q

（4）

式中：Q为试验淋滤强度，mL/min；I为降雨强度，

mm/h；A为环刀试样横截面积，约 30 cm2；F为无锡

市年均酸雨淋滤体积，经计算为 162. 44 mL；Rave 为

无锡年均降水量，1 048 mm；P为无锡酸雨频率，

15. 5%[29]；t为试验淋滤时长，min。

2　结果分析与讨论

2. 1　APTES界面自缩合反应及其热力学机制

表 4 为 APTES 水解自缩合反应及界面吸附热

力学参数。通过对典型结构（Tn结构，即中心硅原

子形成 n个 Si–O–Si 键 [25]）的量子化学计算发现，

APTES 在水中的二聚体（T1 结构）自缩合的吉布斯

自由能变为 ΔG= − 0. 13 kJ/mol、二聚体向四聚体

（T2 结构）缩合的吉布斯自由能变为 ΔG=−64. 07 

表 3　酸雨淋滤试验方案

Table 3　Experimental scheme for acid rain leaching tests

降雨 pH 值

7、5. 5、4

实际降雨

时长/月
1
3
6

12
24
36
60
84

120
156

试验淋滤时长/min
中强度

9. 0
27. 1
54. 1

108. 3
216. 6
324. 9
541. 5
758. 1

1 082. 9
1 407. 8

高强度

4. 5
13. 5
27. 1
54. 1

108. 3
162. 4
270. 7
379. 0
541. 5
703. 9

淋滤体积/
mL

13. 5
40. 6
81. 2

162. 4
324. 9
487. 3
812. 2

1 137. 1
1 624. 4
2 111. 7

（a） 淋滤试验装置照片

（b） 淋滤筒内部示意图

图 2　淋滤试验装置照片及淋滤筒内部示意图

Fig. 2　Schematic diagram of the leaching test apparatus 
and the internal structure of the leaching column
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kJ/mol、四聚体向六聚体（T3 结构）缩合吉布斯自由

能变为 ΔG=−44. 90 kJ/mol，聚合物吉布斯自由能

变均为负值，说明 APTES 在孔隙水环境中具有强

烈的自发聚合趋势，且 APTES 从单体形成二聚体、

四聚体乃至六聚体的过程在热力学上均是自发的，

图 3 为 APTES 水解自缩合过程及吉布斯自由能变

化示意图。由计算结果可知，结构从二聚体向四聚

体再向更复杂的笼状或梯形结构的六聚体演化是

热力学上的必然趋势，且随着后续聚合度进一步增

加，体系更倾向于形成更稳定的三维硅氧烷聚合物

网络，该网络在土体中可有效填充孔隙并吸附于土

颗粒上，为物理封存重金属离子提供了分子框架

结构。

经热力学计算，单体 APTES 吸附于土颗粒的

吉布斯自由能变 ΔG=−0. 26 kJ/mol，尽管其 ΔG的

负值较小，但相互作用能 ΔE= − 56. 37 kJ/mol，为
显 著 负 值 ，表 明 该 过 程 可 释 放 大 量 能 量 ，实 现

APTES 在土颗粒表面的有效初始固定；并且，在实

际体系中，APTES 常以多聚体形式存在，存在多个

接触位点，其吸附可成倍增加。而 APTES 与土壤

表面直接形成 Si–O–Si 共价键的 ΔG=1. 06 kJ/
mol，是一个需要克服微小能垒的吸热过程，但可能

从其他过程中吸取能量，实际体系中可能会存在较

少的 Si–O–Si 共价键。APTES 与土壤矿物表面

（以焦硅酸簇模拟）的相互作用以物理吸附为主导。

2. 2　APTES与 Cu2+的配位络合机制

经 过 热 力 学 计 算 发 现 ，不 同 pH 值 环 境 下

APTES 稳定 Cu2+机制完全不同，络合物结构及类

型具有巨大差异，其中酸性环境下形成的三元复合

物是抵抗长期酸雨侵蚀的关键产物，不同络合物的

吉布斯自由能如表 5 所示。中性环境下，APTES 的

氨基氮原子上含有的孤对电子与 Cu2+形成 1∶1 单配

位络合和 2∶1 型双配位络合。计算表明，形成 1∶1

型单配位络合的 ΔG1=69. 05 kJ/mol，这是由于六

水合铜离子[Cu(H2O)6]2+的八面体构型非常稳定，且

APTES 分子空间位阻较大，取代其首个配位水分

子时的能垒较高。但当第 1 个 APTES 与 Cu2+络合

后，2∶1 型双配位络合物 [Cu(APTES)2]2+ 的 ΔG2=
− 106. 86 kJ/mol，此过程释放大量能量，推动总反

应自发进行（ΔGtotal= − 37. 81 kJ/mol）。上述计算

从能量角度说明 Cu2+更倾向于与至少两个 APTES
分子形成 2∶1 型稳定络合结构 [Cu(APTES)2]2+，达

到稳定状态。

表 4　APTES水解自缩合反应及界面吸附热力学参数

Table 4　Thermodynamic parameters of APTES 
hydrolysis, self-condensation and interfacial adsorption

反应过程

乙氧基水解

APTES 二聚体自缩合

APTES 四聚体自缩合

APTES 六聚体自缩合

APTES 与土直接形成共价键

APTES 与土产生弱相互作用

吉布斯自由能变

ΔG/(kJ/mol)
−12. 85
−0. 13

−64. 07
−44. 90

1. 06
−0. 26

相互作用能

ΔE/(kJ/mol)

−56. 37

图 3　APTES水解自缩合反应过程及吉布斯自由能变化示意图

Fig. 3　Schematic diagram of APTES hydrolysis and self-condensation process with Gibbs free energy changes

表 5　APTES（质子化）络合 Cu2+的热力学参数

Table 5　Thermodynamic parameters of Cu
2+ complexation with (protonated) APTES

络合机制

APTES 直接络合

Cu2+

APTES 氨基质子化

桥接 SO4
2−络合 Cu2+

（质子化）络合过程

1∶1 型络合

2∶1 型络合

总络合

氨基质子化

桥接 SO4
2−络合 Cu2+

总络合

吉布斯自由能变

ΔG/(kJ/mol)
69. 05

−106. 86
−37. 81

−157. 53
−55. 13

−212. 66
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在酸性环境中，APTES 的氨基会捕获氢离子，

进而发生质子化反应（–NH2+H+→–NH3
+），该

过程自发进行（ΔG= − 157. 53 kJ/mol），且质子化

后的 APTES+可通过桥接溶液中的 SO4
2−吸附络合

Cu2+，形成 APTES+–SO4
2−–Cu2+三元复合物，络

合过程及吉布斯自由能变如图 4 所示。APTES 质

子化桥接阴离子络合 Cu2+路径的总吉布斯自由能

变 ΔG=−212. 66 kJ/mol，其绝对值显著大于常规 2
∶1 型配位络合的总吉布斯自由能变（ΔG=−37. 81 
kJ/mol）。这表明，在酸性环境下，APTES 通过质

子化桥接阴离子路径获得了更强的 Cu2+捕获能力，

从理论上验证了该体系在酸雨侵蚀下能进一步抑

制重金属浸出的优异性能。

2. 3　基于红外光谱（IR）计算的三元桥接结构验证

根据分子振动理论与群论，孤立的–NH3
+基团

存在 3 个等价的 N–H 共价键，其伸缩振动裂分为 3
个基础模式：一个对称伸缩振动与两个能量简并的

非对称伸缩振动。当体系引入 SO4
2−与 Cu2+形成三

元桥接复合物后，–NH3
+基团的局部对称性遭到破

坏，3 种振动模式发生显著但非同步的光谱分化。

采用 Gaussian 计算软件分别对硫酸铜（CuSO4）、氨

基 质 子 化 的 APTES(APTES+ ) 和 桥 接 吸 附 态

（APTES++CuSO4）进行红外光谱（IR）计算，进一

步验证三元复合物的存在。光谱对比结果如图 5
所示。

图 5（a）和图 5（b）分别为 N–H 和 S–O 振动区

域的谱图变化。原 3 422. 25 cm−1 的对称伸缩振动

红 移 至 3 333. 13 cm−1，红 移 89. 12 cm−1；而 原 3 
509. 97 cm−1 的非对称伸缩振动红移至 3 384. 69 
cm−1，红移 125. 28 cm−1，根据双原子谐振子近似原

理，特定共价键振动频率的大幅下降直接对应其键

力常数的衰减。这种剧烈的红移现象证明了质子

化氨基上的部分氢原子与极性硫酸根上的氧原子

之间形成了强局域氢键；与上述两个发生剧烈红移

的模式形成对比的是，第 3 个非对称伸缩振动模式

在 吸 附 前 后 表 现 出 较 高 的 频 率 稳 定 性 ，仅 从 3 
514. 29 cm−1 微幅偏移至 3 515. 85 cm−1，几乎未发

生光谱位移。这是因为在物理空间约束下，SO4
2−无

法从对称的–NH3
+顶端同时与 3 个氢原子发生等

强相互作用，体系无法达到最低势能状态，进而形

成不对称构型：1~2 个 N–H 键指向硫酸根的氧原

子形成强氢键网络（对应振动峰红移），剩余 N–H
则在空间上呈自由悬空状态（对应振动峰无明显偏

移）。SO4
2−作为连接氨基与金属离子的核心桥梁，

其内部 S–O 振动模式也可反映配位环境的变化，

在孤立的 CuSO4 参照体系中，S–O 非对称伸缩振

动发生裂分，表现在 1 140. 33 cm−1和 1 279. 48 cm−1

的两个高强度特征峰，裂分间距为 139. 15 cm−1。然

而，当 CuSO4被吸附至质子化氨基表面并形成三元

桥接复合物 APTES+–SO4
2−–Cu2+后，两组振动

峰均发生了明显的低频红移，分别位移至 1 124. 43 
cm−1（红 移 15. 90 cm−1）和 1 227. 64 cm−1（红 移

51. 84 cm−1），氨基强大的静电锚定与氢键相互作用

进一步分散了硫酸根的电子云，削弱了 S–O 键的

力常数。这种红移证实了 SO4
2−的氧原子与–NH3

+

图 4　APTES及其质子化络合 Cu2+机理及吉布斯自由能变化示意图

Fig. 4　Schematic diagram of the complexation mechanism of protonated APTES with Cu2+ and corresponding Gibbs free 
energy changes
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之间形成了氢键。

通过对 N–H 和 S–O 振动模式的分析，证明

SO4
2−与–NH3

+之间存在强烈的氢键锚定作用，更

从三维空间的结合方向性上排除了单纯各向同性

静电吸引的可能。这一结果为 SO4
2−作为阴离子桥

梁连接质子化氨基和 Cu2+形成 APTES+–SO4
2−–

Cu2+三元复合物提供了直接的光谱证据。

2. 4　酸雨淋滤下 Cu2+ 释放动力学行为

2. 4. 1　酸雨 pH 值对 Cu2+释放浓度的影响

在 长 期 酸 雨 动 态 淋 滤 条 件 下 ，未 稳 定 化 土

（M0K0）和稳定化土（M4K2）的 Cu2+释放行为受淋

滤液 pH 值影响显著，Cu2+释放浓度随淋滤时长的

变化规律如图 6 所示。未稳定化土和稳定化土 Cu2+

释放浓度均随淋滤时间呈先升后降的变化趋势，原

因是随着淋滤过程推进，污染土中可交换态的 Cu2+

不断淋出，可释放量逐渐减少。在中强度淋滤条件

下，pH 值为 7、5. 5 和 4 时，稳定化土 Cu2+释放浓度

峰值分别为 0. 78、2. 12、0. 66 mg/L，为未稳定化土

Cu2+ 释 放 浓 度 峰 值（2. 65、3. 10、17. 22 mg/L）的

29. 43%、68. 39% 和 3. 83%，如图 6（a）所示。在高

强度淋滤条件下，pH 值为 7、5. 5、4 时，稳定化土

Cu2+释放浓度峰值为 0. 38、0. 90、0. 74 mg/L，为未

稳定化土 Cu2+释放浓度峰值（21. 00、27. 33、59. 05 
mg/L）的 1. 81%、3. 29% 和 1. 25%，如图 6（b）所示。

在两种淋滤强度下，未稳定化土 Cu2+释放浓度均随

着 pH 值降低而增加，且 pH 值从 7 降至 5. 5，Cu2+释

放浓度峰值变化不大，pH 值从 5. 5 降至 4，中强度淋

滤和高强度淋滤条件下的 Cu2+释放浓度峰值分别

提高了 5. 5 倍和 2. 2 倍，pH 值越低 Cu2+释放浓度越

大；而稳定化土 Cu2+释放浓度均随着 pH 值降低先

增大后减小，当淋滤液 pH 值从 5. 5 降至 4 时，中强

度淋滤和高强度淋滤 Cu2+ 释放浓度分别从 2. 12 
mg/L 降低至 0. 66 mg/L 和从 0. 90 mg/L 降低至

0. 74 mg/L，Cu2+释放浓度不升反降。这说明在酸

性环境中 APTES 上的氨基发生质子化桥接 SO4
2−，

进而络合 Cu2+形成稳定的三元复合物，以此抑制

Cu2+在极端酸雨条件下的释放，结果与量子化学计

算所得吉布斯自由能变（图 4）及 IR 计算结果（图 5）

（a） 中强度

（b） 高强度

图 6　不同酸雨 pH值条件下重金属铜的释放浓度变化

Fig. 6　Variation of Cu2+ release concentration under 
different acid rain pH conditions

（a） N–H 伸缩振动区红外光谱对比

（b） S–O 伸缩振动区红外光谱对比

图 5　三元桥接复合物形成前后的红外光谱对比

Fig. 5　Comparison of infrared spectra before and after 
the formation of the ternary bridging complex
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一致，为氨基质子化桥接增益效应提供了强有力的

宏观证据。

2. 4. 2　淋滤强度对 Cu2+释放浓度的影响

在 长 期 酸 雨 动 态 淋 滤 条 件 下 ，未 稳 定 化 土

（M0K0）的 Cu2+释放行为受酸雨淋滤强度影响显

著，而稳定化土（M4K2）的 Cu2+释放浓度受酸雨淋

滤强度影响相对较小，不同淋滤强度下 Cu2+释放浓

度随淋滤时长的变化规律如图 7 所示。当 pH 值为 7
时，在中强度淋滤和高强度淋滤条件下，未稳定化

土 Cu2+释放浓度峰值分别为 2. 65、21. 00 mg/L，峰

值时间点均为第 12 个月；稳定化土 Cu2+释放浓度峰

值分别为 0. 78 mg/L 和 0. 38 mg/L，峰值时间点在

第 24 个月以后，如图 7（a）所示。当 pH 值为 5. 5 时，

在中强度淋滤和高强度淋滤条件下，未稳定化土

Cu2+释放浓度峰值分别为 3. 10 mg/L 和 27. 33 mg/
L，峰值时间点均为第 12 个月；稳定化土 Cu2+释放

浓度峰值分别为 2. 12、0. 90 mg/L，峰值时间点在

12 个月之后，如图 7（b）所示。当 pH 值为 4 时，在中

强度淋滤和高强度淋滤条件下，未稳定化土 Cu2+释

放浓度峰值分别为 17. 22、59. 05 mg/L，峰值时间点

在第 6 个月和第 3 个月；稳定化土 Cu2+释放浓度峰

值分别为 0. 66、0. 74 mg/L，峰值时间点均为第 24
个月，如图 7（c）所示。当 pH 值为 7、5. 5 和 4 时，高

强度淋滤下未稳定化土 Cu2+释放浓度峰值为中强

度淋滤条件下的 7. 92 倍、8. 82 倍和 3. 43 倍，这表明

淋滤强度增大会显著提高其 Cu2+的释放浓度，且随

着酸性的增强，酸雨的溶蚀作用会进一步加剧冲刷

作用；稳定化土在 pH 值为 7 和 5. 5 时，高强度淋滤

条件下的 Cu2+释放浓度峰值均低于中强度淋滤，仅

当 pH 值降低至 4 时，高强度淋滤的 Cu2+释放浓度峰

值（0. 74 mg/L）略高于中强度淋滤（0. 66 mg/L），稳

定化土 Cu2+释放浓度峰值出现的时间点较未稳定

化土延后数月到数十个月；并且，整个淋滤过程中，

即使是 pH 值为 4 的高强度淋滤，Cu2+释放浓度最高

仅为 0. 74 mg/L，满足《地下水质量标准》（GB/T 
14848—2017）Ⅲ类水质限值 [30]，证明 APTES-MgO
体 系 具 有 抵 抗 高 强 淋 滤 及 强 酸 雨 双 重 侵 蚀 的

能力。

2. 4. 3　Cu2+累计释放量及 Elovich 模型

根据某时刻的释放浓度与相邻取样间隔内淋

出液体积差，采用式（5）计算得到该时刻 Cu2+的累

积释放量，其随淋滤时间的关系如图 8（a）和图 8（b）
所示。两种淋滤强度下，未稳定化土和稳定化土

Cu2+累积释放量均随淋滤时间延长先快速增长后

逐渐趋于稳定，且未稳定化土 Cu2+累积释放量显著

高于稳定化土；未稳定化土的 Cu2+累积释放量随淋

滤液 pH 值的降低逐渐增大，而稳定化土 Cu2+累积

释放量随淋滤液 pH 值的降低先增大后降低。在 pH
值为 4 的强酸中强度淋滤条件下，未稳定化土 13 年

Cu2+累积释放量达 9. 552 mg，稳定化土仅为 0. 461 
mg，前者是后者的 20 倍（图 8（a））。在高强度淋滤

条件下，未稳定化土 Cu2+累积释放量进一步升高至

23. 874 mg，是稳定化土（0. 876 mg）的 27 倍（图 8
（b））。不同淋滤强度及不同酸雨环境下，稳定化土

的 Cu2+累积释放量均显著低于未稳定化土，表明

APTES-MgO 体系在强降雨与强酸双重胁迫下仍

可保持优异的 Cu2+固稳能力。

M t = ∑
i= 1

i = t

C i × Vi （5）

式中：Mt为淋滤 t时的累积释放量，mg；Ci为 Cu2+释

（a） pH=7

（b） pH=5.5

（c） pH=4

图 7　不同淋滤强度下重金属 Cu2+释放浓度变化规律

Fig.7　Release behavior of Cu2+ under different leaching 
intensities
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放浓度，mg/L；Vi为相邻取样时间间隔内淋出液的

体积，L；t为淋滤时间，月。

为 进 一 步 明 确 Cu2+ 释 放 动 力 学 特 征 ，采 用

Elovich 方程（式（6））对累积释放量进行拟合分析，

拟合曲线如图 8（c）和图 8（d）所示，模型参数及决定

系数如表 6 所示。

M t = a + b× ln ( t ) （6）
式中：t为淋滤时间，月；a为经验调整系数，b为 Cu2+

释放速率常数，表征 Cu2+从土中解吸释放至液相中

的能力，b越小代表固化稳定化效果越优异，b越大

则释放风险越高。

拟合结果显示，Elovich 模型对 Cu2+释放行为

的拟合度较好（R2均大于 0. 71），未稳定化土 Cu2+释

放速率常数随着 pH 值的降低逐渐增大，在 pH 值为

4、高强度淋滤条件下其值高达 5. 158 4，这表明强酸

环境会显著加剧未稳定化土中 Cu2+的释放；而稳定

化土的释放速率常数随着 pH 值的降低先增大后减

表 6　Cu2+累积释放量 Elovich方程拟合参数

Table 6　Fitting parameters of Elovich equation for cumulative Cu2+ release

工况

M4K2，pH=4
M4K2，pH=5. 5

M4K2，pH=7
M0K0，pH=4

M0K0，pH=5. 5
M0K0，pH=7

中强度淋滤

a

−0. 110 9
−0. 123 5
−0. 139 2
−1. 841 1
−0. 435 9
−0. 353 8

b

0. 102 8
0. 182 5
0. 131 4
2. 173 9
0. 461 0
0. 390 9

R2

0. 867 4
0. 940 1
0. 870 3
0. 924 6
0. 909 9
0. 919 1

高强度淋滤

a

−0. 217 4
−0. 322 4
−0. 124 5
−3. 300 9
−3. 924 8
−2. 601 9

b

0. 187 2
0. 277 7
0. 093 2
5. 158 4
4. 316 2
3. 053 1

R2

0. 821 2
0. 796 8
0. 716 4
0. 939 2
0. 905 9
0. 927 1

（a） 中强度，累积释放量

（c） 中强度，Elovich 拟合

（b） 高强度，累积释放量

（d） 高强度，Elovich 拟合

图 8　酸雨淋滤下 Cu2+累积释放量及 Elovich模型拟合曲线

Fig. 8　Cumulative Cu2+ release and Elovich model fitting curves under acid rain leaching
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小，与累积释放量“强酸反降”的规律完全一致。即

使在 pH 值为 4 的强酸环境下，稳定化土释放速率常

数仍维持在极低水平：中强度淋滤下为 0. 102 8，高
强度淋滤下仅为 0. 187 2，且均低于其在 pH 值为

5. 5 条件下的对应值（中强度淋滤：0. 182 5；高强度

淋滤：0. 277 7）。上述动力学规律表明，Elovich 模

型能较好地描述 Cu2+的释放行为，释放速率常数可

作为评价该固化体系在酸雨环境下长期稳定性的

关键特征指标，从动力学角度印证了 APTES 在酸

性环境下通过质子化 -桥接 -络合三重驱动机制（图

4）产生的 Cu2+固稳增益效应。

3　结论与展望

基于“理论先导 -量子化学计算预测 -室内模拟

试验验证 -动力学模型分析”的研究思路，系统研究

了 APTES 协同 MgO 碳化方法对铜污染土在酸雨

淋滤条件下的分子固稳机制与长期阻滞性能，主要

结论如下：

1）揭示了 APTES 在酸性环境下的“氨基质子

化-桥接阴离子-络合阳离子”的分子作用机制；热力

学分析证实，该条件下 APTES 对 Cu2+的固定能力

显著增强（ΔG=−212. 66 kJ/mol），为有机 -无机复

合技术固稳铜污染土提供了坚实的理论基础和量

子化学计算新方法。

2）红外光谱（IR）计算证实 APTES 中–NH3
+

的 N–H 对称伸缩振动和非对称伸缩振动分别红移

了 89. 12 cm−1和 125. 28 cm−1，SO4
2−的 S–O 非对称

伸缩振动峰发生裂分并红移了 15. 90 cm−1和 51. 84 
cm−1，明确了质子化氨基与 SO4

2−之间形成氢键锚

定作用，揭示了酸性环境下 APTES 的“氨基质子

化-桥接阴离子-络合阳离子”机制。

3）酸雨长期淋滤下，当淋滤液 pH 值从 5. 5 降至

4 时，APTES 与 MgO 碳化协同稳定铜污染土，其

Cu2+累积释放量呈“不升反降”特征，仅为未稳定化

土的 1/20~1/27，Cu2+释放浓度最高仅为 0. 74 mg/
L，宏观试验结果进一步验证了“氨基质子化 -桥接

阴离子-络合阳离子”的分子机制及该方法抵抗酸雨

侵蚀的可靠性，突破了酸性环境下固化污染土的长

期稳定性瓶颈。

4）后续可开展不同土性、不同重金属离子及浓

度下的长期稳定性试验及现场工程试验，进一步验

证 APTES“氨基质子化 -桥接阴离子 -络合阳离子”

机制及该方法的普适性。
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