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摘要:以矿源煤基胡敏素(ＨｕｍｉｎꎬＨＭ)为基体ꎬ用不同浓度 ＫＭｎＯ４ 溶液制备改性胡敏素材料胡敏素－锰氧化物复合材料

(ＨＭＭ)ꎬ考察了 ＨＭＭ 用量、初始 ｐＨ 对重金属的吸附效果影响ꎻ利用吸附动力学和吸附等温线以及扫描电镜(ＳＥＭ)、红外光谱

(ＦＴ－ＩＲ)等对其进行表征分析ꎬ探索了 ＨＭＭ 对重金属的吸附机理ꎮ 结果表明ꎬＨＭ 表面负载 ＭｎＯｘ 后增加了 ＨＭ 的表面吸附位

点ꎬ随 ＫＭｎＯ４ 浓度的升高ꎬＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋吸附效果略有升高ꎬ吸附动力学遵循准二级动力学模型ꎬ化学吸附占主导作用ꎻ吸附等

温线符合 Ｌａｎｇｕｍｉｒ 模型方程ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋的最大吸附量 Ｑｍ 为 ３９７􀆰 ９１１ ｍｇ / ｇꎬ是 ＨＭ 的 ２􀆰 ５ 倍ꎻ通过改性提高了 ＨＭ 对

Ｐｂ２＋的吸附能力以及吸附的稳定性ꎮ
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复ꎬ通讯联系人ꎬｚｂｈｕａｎｇ２００３＠ １６３.ｃｏｍꎮ

　 　 我国农田土壤重金属主要来源有污水灌溉、农
药喷洒、施肥和大气沉降等ꎬ对农田生态系统和人类

食品安全构成巨大威胁[１]ꎮ 铅在土壤和水体中检

出浓度较高ꎬ已成为农田主要的重金属污染问

题[２]ꎮ 土壤和水体环境中铅通过食物链传播和富

集并最终进入人体ꎬ导致许多严重的人类健康疾病ꎬ
如贫血、溶血、神经系统疾病等[３]ꎮ 目前ꎬ重金属的

治理修复技术包括物理、化学和生物法ꎬ其中物理法

中的吸附法被认为是前景和效果最好的处理方法

之一[４]ꎮ
在众多的吸附剂中ꎬ煤基腐植酸作为吸附剂具

有分子质量大、孔隙结构发达等特点ꎬ同时含有多种

含氧官能团ꎬ如芳香族羧基、酚类和羟基等ꎬ均有利

于对重金属离子的吸附ꎮ 因此ꎬ煤基腐植酸在控制

土壤和水体中 Ｐｂ(Ⅱ)的积累、转化、迁移和生物利

用方面起着重要作用[５]ꎮ 按照土壤腐殖质在不同

ｐＨ 水溶液中溶解性不同ꎬ可分为胡敏酸 ( ｈｕｍｉｃ
ａｃｉｄꎬ ＨＡ)、 富 里 酸 ( ｆｕｌｖｉｃ ａｃｉｄꎬ ＦＡ ) 和 胡 敏 素

(ｈｕｍｉｎꎬＨＭ)３ 个组分ꎬ其中 ＨＡ 能溶于碱但不溶于

酸ꎻＦＡ 既能溶于碱也能溶于酸ꎻ而 ＨＭ 既不溶于碱

也不溶于酸[６]ꎮ 目前ꎬ一些研究集中在 ＨＡ 和 ＦＡ
的应用上ꎬ而对 ＨＭ 的研究相对较少[７－９]ꎮ ＨＭ 含有

􀅰９５１􀅰
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大量羧基、羟基等活性官能团ꎬ可与重金属发生吸附

络合作用[１０]ꎬ但存在对重金属吸附量有限的问题ꎮ
已有研究证实ꎬＨＭ 对一些潜在的有毒金属有很强

的吸附能力[１１]ꎮ Ｇｅ 等[１２] 采用水泥基稳定 /固化提

取不溶性 ＨＭ 处理高铅污染土壤ꎬ试验结果表明ꎬ
ＨＭ 对铅具有较强的吸附能力ꎬ最大吸附量为 ２００􀆰 ２
ｍｇ / ｋｇꎻ并且 ＨＭ 使得铅的可交换态和碳酸盐结合

态分别降低了 ２７􀆰 ５％和 １５􀆰 １％ꎮ Ｗａｎｇ 等[１１] 利用

Ｃａ(ＯＨ) ２ 对 ＨＭ 进行改性ꎬ发现改性后的 ＨＭ 对

Ｃｄ(Ⅱ)的最大吸附量(Ｑｍ)为 ８９􀆰 ２９ ｍｇ / ｇꎬ较未改

性 ＨＭ 提高了 ２３􀆰 ２３％ꎮ 通过化学修饰ꎬＣａ(Ⅱ)可

以与 ＨＭ 键合ꎬＣａ(Ⅱ)和 Ｃｄ(Ⅱ)通过离子交换可

以提高 ＨＭ 的吸附性能ꎬ对 Ｃｄ(Ⅱ)的钝化具有重要

意义ꎮ
通过金属氧化改性方法ꎬ将具强氧化性的高锰

酸钾(ＫＭｎＯ４)分解生成 ＭｎＯｘꎬ并将其负载至生物

炭等有机碳材料ꎬ改性效果良好[１３－１４]ꎮ 但将 ＭｎＯｘ

负载至 ＨＭ 表面却鲜有报道ꎮ 因此ꎬ笔者以 ＨＭ 为

原料、ＫＭｎＯ４ 为活化剂制备胡敏素－锰氧化物复合

材料(ＨＭＭ)ꎬ分析其结构性质的变化及对溶液中

Ｐｂ２＋的吸附特征ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 供试吸附材料

胡敏素(ＨＭ):称取 ４ ｇ 黑龙江省黑河褐煤提取

腐植酸后的残渣(过 ６０ 目筛)ꎬ加入到 ２００ ｍＬ ｐＨ＝
２ 的 ＨＮＯ３ 溶液中ꎬ２５℃震荡 ２ ｈ 后静置 ２４ ｈꎬ去除

溶液ꎬ将材料放入干燥箱烘干备用ꎮ
胡敏素－锰氧化物复合材料(ＨＭＭ):称取 ５ ｇ

经上 述 处 理 得 到 的 胡 敏 素 放 入 烧 杯 中ꎬ 加 入

０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＫＭｎＯ４ 的水溶液 ４０ ｍＬ 混合均匀ꎬ放
入数字超声仪中超声 ２ ｈꎬ搅拌均匀后ꎬ水浴锅内恒

温(９５℃) 水浴蒸干ꎻ然后放入马弗炉内ꎬ以氮气

(６００ ｃｍ３ / ｍｉｎ)作为保护气ꎬ在 ３００℃条件下无氧热

解 ２ ｈꎬ冷却至室温后取出ꎬ储存备用ꎮ 通过改变试

验中 ＫＭｎＯ４ 的浓度(０􀆰 ０５、０􀆰 １０ ｍｏｌ / Ｌ 和 ０􀆰 １５ ｍｏｌ / Ｌ)
来制备含不同锰氧化物负载量的复合材料ꎮ
１􀆰 ２　 吸附材料的表征

胡敏素比表面积和孔结构分析采用比表面积和

孔径分析仪测定ꎬ并采用 ＢＥＴ 法计算总比表面积ꎮ
利用电子扫描显微镜(ＳＥＭꎬＳＵ８０２０ 型ꎬ日本日

立公司生产)观察所制备的复合材料的微观形貌ꎬ
采用冷阴极场发射电子源ꎬ放大倍数可达 ５０ 万倍ꎮ

利用傅里叶红外光谱(ＦＴ－ＩＲꎬＮｉｃｏｌｅｔ ＩＳ １０ 型ꎬ

美国尼高力生产)对复合材料进行分析ꎬ采用溴化

钾压片法ꎬ波数范围为 ４００ ~ ４ ０００ ｃｍ－１ꎬ分辨率为

２ ｃｍ－１ꎬ测定温度为 ２９８􀆰 １５ Ｋꎮ
１􀆰 ３　 吸附－解吸试验

１􀆰 ３􀆰 １　 吸附材料对 Ｐｂ２＋的吸附实验

在温度 ２５℃条件下ꎬ取 ２５ ｍＬ ６００ ｍｇ / Ｌ 的 Ｐｂ２＋

溶液置于聚氯乙烯离心管内ꎬ进行吸附剂表面不同

锰氧化物负载量、添加量和 ｐＨ 因素影响试验ꎮ 吸

附剂表面不同锰氧化物负载量及添加量影响试验:
ｐＨ 调节为 ５ꎬＨＭ 和不同锰氧化物负载量的 ＨＭＭ
投加量范围为 １２􀆰 ５~２５０ ｍｇꎮ ｐＨ 影响试验:称取一

定量的吸附剂ꎬ用 ０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＨＮＯ３ 调节溶液 ｐＨ
为 ２~５ꎮ 将离心管放入恒温振荡器ꎬ２００ ｒ / ｍｉｎ 条件

下振荡 ２４ ｈ 后ꎬ取上清液过 ０􀆰 ４５ μｍ 滤膜ꎬ用电感

耦合等离子体发射光谱仪( ＩＣＰ －ＯＥＳꎬＬｅｅｍａｎＬａｂｓ
Ｐｒｏｄｉｇｙ ７ 型ꎬ美国生产)测定吸附后 Ｐｂ２＋的浓度ꎬ计
算吸附材料对 Ｐｂ２＋ 去除率ꎮ 溶液中 Ｐｂ２＋ 的吸附量

和去除率的计算式为:
ｑｅ ＝ (Ｃ０ － Ｃｅ)Ｖ / １ ０００ｍ (１)

Ｒ％ ＝ [(Ｃ０ － Ｃｅ) / Ｃ０] × １００％ (２)

式中:ｑｅ 为平衡吸附量ꎬｍｇ / ｇꎻＲ 为去除率ꎬ％ꎻＣ０ 和

Ｃｅ 分别为 Ｐｂ２＋初始质量浓度和吸附平衡时的质量

浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＶ 为溶液体积ꎬｍＬꎻｍ 为复合材料质

量ꎬｇꎮ
１􀆰 ３􀆰 ２　 ＨＭ 及其改性材料对 Ｐｂ２＋的解吸特征

在 ｐＨ＝ ５􀆰 ０、离子强度 ０􀆰 ０１ ｍｏｌ / Ｌ(ＮａＣｌ)条件

下完成 ＨＭ 及其改性材料对 Ｐｂ２＋的饱和吸附ꎬ离心

收集沉积物ꎬ非吸附态铅经过酸化去离子水(ｐＨ ＝
５􀆰 ０)洗涤 ５ ~ ６ 次ꎬ进行浓度测定ꎬ通过换算得到沉

积物中吸附态铅镉的质量比ꎬ沉积物放入烘箱内烘

干(６０~８０℃)成粉末ꎮ 采用 ＨＣｌ 和 ＮａＯＨ 调节 ｐＨ
至 ３ ~ ７ꎬ研究不同 ｐＨ 条件下对材料表面吸附态铅

镉解吸附过程的影响ꎬ并计算解吸量:
ＤＡ ＝ (ｃ × Ｖ) / ｍ (３)

式中:ＤＡ 为解吸量ꎬｍｇ / ｇꎻ ｃ 为解吸液质量浓度ꎬ
ｍｇ / ＬꎻＶ 为解吸液体积ꎬｍＬꎻｍ 为称样质量ꎬｇꎮ
１􀆰 ４　 吸附动力学试验

取 ２５ ｍＬ ６００ ｍｇ / Ｌ 的 Ｐｂ(ＮＯ３) ２ 溶液ꎬ加入一

定量的 ＨＭ 和 ＨＭＭꎮ 设置时间梯度为 １ ~ ４８０ ｍｉｎꎮ
测量吸附后 Ｐｂ２＋ 的质量浓度ꎮ 采用准一级动力学

模型和准二级动力学模型对数据进行拟合分析:
ｌｎ(Ｑｅ － Ｑｔ) ＝ ｌｎ Ｑｅ － Ｋ１ ｔ (４)
ｔ / Ｑｔ ＝ １ / (Ｑ２

ｅｋ２) ＋ ｔ / Ｑｅ (５)

式中:Ｑｅ 为平衡时每克材料吸附铅的量ꎬｍｇ / ｇꎻＱｔ

􀅰０６１􀅰
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为 ｔ 时材料吸附铅的量ꎬｍｇ / ｇꎻ ｔ 为时间ꎬｍｉｎꎻｋ１、ｋ２

为速率常数ꎬ可从 ｌｎ(Ｑｅ －Ｑｔ)、ｔ 及( ｔ / Ｑｔ)、ｔ 的拟合

线中求得ꎮ
１􀆰 ５　 吸附等温线

称取一定量的 ＨＭ 和 ＨＭＭꎬ加入 ２５ ｍＬ 质量浓

度分别为 １００、２００、４００、６００、８００ ｍｇ / Ｌ 和 １ ０００ ｍｇ / Ｌ
的 Ｐｂ(ＮＯ３)２ 溶液中ꎬ放入振荡器于 ２５℃、２００ ｒ / ｍｉｎ
条件下振荡 ２４ ｈ 后ꎬ取上清液过 ０􀆰 ４５ μｍ 滤膜ꎬ用
电感耦合等离子体发射光谱仪( ＩＣＰ －ＯＥＳ)测定吸

附后 Ｐｂ２＋ 的质量浓度ꎬ计算吸附材料对 Ｐｂ２＋ 去除

率ꎮ 采用 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型对数据进

行拟合:
Ｃｅ / Ｑｅ ＝ Ｃｅ / Ｑｍ ＋ １ / (ＱｍＫＬ) (６)

ｌｎ Ｑｅ ＝ ｌｎ Ｃｅ / ｎ ＋ ｌｎ ＫＦ (７)

式中:Ｃｅ 为平衡时铅镉的质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＱｅ 为每

克材料吸附铅镉的质量ꎬｍｇ / ｇꎻＱｍ 为最大吸附容

量ꎬｍｇ / ｇꎻＫＬ 为 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 常数ꎬＬ / ｍｇꎻ１ / ｎ 为吸附强

度ꎬ无量纲ꎻＫＦ 为吸附容量参数ꎬｍｇ１－(１ / ｎ) Ｌ１ / ｎ ｇ－１ꎮ ｎ
>１ꎬ则可以在吸附剂表面产生新的吸附且吸附过程

可以顺利进行ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 胡敏素及其复合材料的表征

２􀆰 １􀆰 １　 ＳＥＭ－ＥＤＳ 和 ＢＥＴ 分析

ＨＭ 改性前后的电镜扫描图如图 １ 所示ꎮ 由

图 １ 可见ꎬ ＨＭ 表面光滑、颗粒较大、结构整齐ꎻ
０􀆰 ０５ＨＭＭ 较 ＨＭ 表面粗糙ꎬ分布着许多细小颗粒ꎬ
这是由于 ＭｎＯｘ 颗粒在胡敏素表面成功负载ꎬ同时

ＫＭｎＯ４ 的强氧化作用使胡敏素表面产生更多微孔

结构ꎬ从而可增加污染物与胡敏素的接触面积ꎬ有利

于重金属离子的去除ꎮ

(ａ)ＨＭ (ｂ)０􀆰 ０５ＨＭＭ

图 １　 不同胡敏素的电镜扫描图

不同胡敏素的元素质量分数如表 １ 所示ꎮ 从

表 １ 中可以看出ꎬ未改性胡敏素 ＨＭ 不含 Ｍｎ 元素ꎬ
经锰氧化物负载改性后的材料 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 主要由 Ｃ、
Ｏ 和 Ｍｎ 元素组成ꎬ质量分数分别约为 ２３􀆰 ５６％、

７４􀆰 ５０％和 １􀆰 ９４％ꎬ由于高锰酸钾对 ＨＭ 的强氧化作

用使得改性后的 ＨＭ 中碳元素质量分数降低ꎬ氧元

素的质量分数升高ꎮ 在改性过程中会有大量的

ＭｎＯｘ 颗粒附着到 ＨＭ 上ꎬＭｎ 的存在表明 Ｍｎ 成功

地负载到煤基胡敏素表面ꎮ 从元素分布图中各元素

的信号强度可以看出ꎬＣ、Ｏ 和 Ｍｎ 在煤基胡敏素上

分布均匀ꎬ表明 Ｍｎ 在材料表面呈良好分布ꎬ主要是

由于煤基胡敏素具有孔径结构ꎬ有利于锰氧化物进

入到孔道ꎬ与孔道内的活性基团接触ꎬ形成胡敏素－
锰氧化物复合材料ꎮ

表 １　 不同胡敏素的元素质量分数

样品
元素质量分数 / ％

Ｃ Ｏ Ｍｎ

ＨＭ ３５􀆰 ２５ ６４􀆰 ７２ ０

０􀆰 ０５ＨＭＭ ２３􀆰 ５６ ７４􀆰 ５０ １􀆰 ９４

通过 ＢＥＴ 分析 ＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 的比表面积和

孔隙特征ꎬＮ２ 吸附－脱附等温线和 ＢＪＨ 孔径分布如

图 ２ 所示ꎮ 从图 ２(ａ)中可以看出ꎬＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ
的吸附－解吸等温线为 ＩＶ 型ꎬ迟滞线为 Ｈ３ 型ꎬ是典

型的介孔材料ꎮ 由图 ２ ( ｂ) 中可以看出ꎬ ＨＭ 和

０􀆰 ０５ＨＭＭ 的主要孔径范围为 ２~２０ ｎｍꎬ根据 ＩＵＰＡＣ
分类ꎬ该孔径范围属于介孔分布特征ꎬ这种结构特征

有利于污染物的吸附[１５]ꎮ

(ａ)Ｎ２ 吸附解吸等温线

(ｂ)ＢＪＨ 孔径分布

１—ＨＭꎻ２—０􀆰 ５ＨＭＭ

图 ２　 不同材料的 Ｎ２ 的吸附解吸等温线及

ＢＪＨ 孔径分布
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ＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 比表面积和孔结构参数如

表 ２ 所示ꎮ 由表 ２ 中可以看出ꎬ经过高锰酸钾改性

后ꎬＨＭ 的比表面积增加ꎬ较大的比表面积为 Ｐｂ２＋的

吸附提供更多的吸附位点ꎬ但总孔体积和平均孔径

减少ꎬ这是由于部分细小的 ＭｎＯｘ 颗粒进入到 ＨＭ
的孔隙结构中ꎮ

表 ２　 ＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 比表面积和孔结构参数

材料种类
ＢＥＴ 比表面积 /

(ｍ２􀅰ｇ－１)

总孔体积 /

(ｃｍ３􀅰ｇ－１)

平均孔径 /
ｎｍ

ＨＭ ８􀆰 ８５ ０􀆰 ０４０ １７􀆰 ８９

０􀆰 ０５ＨＭＭ ９􀆰 １６ ０􀆰 ０３１ １３􀆰 ６２

２􀆰 １􀆰 ２　 ＦＴ－ＩＲ 光谱分析

改性前后胡敏素的 ＦＴ－ＩＲ 谱图如图 ３ 所示ꎮ
从图 ３ 可知ꎬ５３２ ｃｍ－１为 Ｍｎ—Ｏ 吸收峰[１６]ꎬ与 ＨＭ
比较ꎬ在 ５３２ ｃｍ－１处 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 吸收峰强度略有下

降ꎬ这是 Ｍｎ—Ｏ 键弯曲振动引起ꎮ ７９２ ｃｍ－１ 和

９０７ ｃｍ－１为芳香性 Ｃ—Ｈ 的伸缩振动[１７]ꎬ１ １０４ ｃｍ－１

为 Ｃ—Ｏ—Ｃ 伸缩振动ꎬ１ ６２５ ｃｍ－１出现芳香性 Ｃ􀪅􀪅Ｏ
伸缩振动峰或 Ｃ􀪅􀪅Ｃ 伸缩振动峰[１８]ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 吸

收峰强度降低ꎬ表明 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 表面 Ｃ􀪅􀪅Ｏ 和 Ｃ􀪅􀪅Ｃ
参与了反应ꎮ ２ ９２５ ｃｍ－１处为脂肪性 Ｃ—Ｈ 振动峰

或—ＣＨ２—伸缩振动峰[１９]ꎬ经改性后吸收峰强度明

显减小ꎻ３ ４３７~３ ６９６ ｃｍ－１附近出现—ＯＨ 伸展振动

峰[１８]ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 表面羟基吸收峰强度减弱ꎬ表明通

过 ＫＭｎＯ４ 改性使 ＨＭ 表面活性官能团数量发生改

变ꎬ其可与 Ｐｂ２＋ 发生化学反应ꎬ在一定程度上提高

了环境材料对 Ｐｂ２＋的吸附ꎮ

１—ＨＭꎻ２—０􀆰 ０５ＨＭＭ

图 ３　 改性前后 ＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 的红外光谱图

２􀆰 ２　 吸附材料对 Ｐｂ２＋的吸附性

２􀆰 ２􀆰 １　 不同吸附材料及其用量对铅的去除效果

不同吸附材料及添加量与 Ｐｂ２＋ 去除率的效果

如图 ４ 所示ꎮ 由图 ４ 可知ꎬ与未改性胡敏素(ＨＭ)
相比ꎬ经过改性后的胡敏素(０􀆰 ０５ＨＭＭ、０􀆰 １０ＨＭＭ
及 ０􀆰 １５ＨＭＭ)对 Ｐｂ２＋的去除率均能提高 ６０％左右ꎮ

在其他条件一定的情况下ꎬ改性胡敏素对 Ｐｂ２＋的去

除率随着 ＫＭｎＯ４ 浓度的增大略有增大ꎬ但增大趋势

不明显ꎮ 这是由于当 ＫＭｎＯ４ 浓度增大到一定范围

后ꎬ改性胡敏素表面羧基数量已经接近饱和ꎬ无法通

过 ＫＭｎＯ４ 溶液的氧化继续增加[２０]ꎮ 随着改性 ＨＭ
投加质量的增加ꎬ溶液中 Ｐｂ２＋ 的去除率增大ꎬ当投

加质量达到 １２５ ｍｇ 时ꎬ去除率达 ９５％以上ꎬ基本达

到吸附平衡ꎮ 综合考虑单位吸附量、吸附效率以及

经济效益ꎬ选取 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 作为吸附材料ꎬ其投加量

为 １２５ ｍｇꎬ即 ５ ｇ / Ｌꎮ

１—ＨＭꎻ２—０􀆰 ０５ＨＭＭꎻ３—０􀆰 １０ＨＭＭꎻ４—０􀆰 １５ＨＭＭ

图 ４　 不同吸附材料及添加质量对

Ｐｂ２＋去除率的影响

２􀆰 ２􀆰 ２　 不同 ｐＨ 条件下复合材料对铅的吸附

试验中ꎬ当溶液 ｐＨ 大于 ５ 时ꎬ溶液中会形成

Ｐｂ(ＯＨ) ２ 沉淀ꎬ为了避免产生沉淀影响试验结果ꎬ
在试验过程中溶液 ｐＨ 的设置不超过 ５ꎮ 溶液 ｐＨ
对材料吸附 Ｐｂ２＋的影响如图 ５ 所示ꎮ 从图 ５ 中可以

看出ꎬ在 ｐＨ 为 ２~ ５ 时ꎬＰｂ２＋去除率随 ｐＨ 的升高而

增大ꎬ在 ｐＨ ＝ ５ 时去除率达到最大值 ( ９９􀆰 ６％ 和

５８􀆰 ９％)ꎮ 由于溶液 ｐＨ 较低时ꎬ溶液中有较多 Ｈ＋ꎬ
然而 Ｐｂ 在水中的主要存在形态为 Ｐｂ２＋ꎮ 在吸附过

程中ꎬ溶液中的 Ｈ＋和 Ｐｂ２＋存在竞争吸附现象ꎬＨ＋与

吸附剂的官能团结合而占据材料表面活性位点ꎬ造
成 Ｐｂ２＋去除率较低ꎻ当溶液 ｐＨ 升高时ꎬ溶液中 Ｈ＋

含量降低ꎬＯＨ－含量升高ꎬ与 Ｐｂ２＋的竞争吸附减小ꎬ
吸附剂可通过表面金属反应、质子反应和络合反应

　 　 　 　 　 　 　

１—ＨＭꎻ２—０􀆰 ０５ＨＭＭ

图 ５　 溶液 ｐＨ 对材料吸附 Ｐｂ２＋的影响
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等方式吸附 Ｐｂ２＋ꎮ 因此ꎬ溶液 ｐＨ ＝ ５ 的条件下更有

利于材料对 Ｐｂ２＋的吸附ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ３　 吸附材料对铅的吸附动力学特征

利用准一级动力学方程、准二级动力学方程对

改性胡敏素吸附 Ｐｂ２＋的过程进行拟合ꎬ各模型参数

如表 ３ 所示ꎮ 吸附时间对材料吸附 Ｐｂ２＋的影响如图

６ 所示ꎮ 从图 ６ 中可以看出ꎬ在前 ２０ ｍｉｎ 内ꎬ材料对

Ｐｂ２＋的吸附量急剧增大ꎬ这是由于材料表面吸附位

点丰富ꎬ能与溶液中 Ｐｂ２＋快速结合ꎮ 此后吸附过程

变得缓慢ꎬ吸附趋于饱和ꎬ因为经过快速吸附后ꎬ吸
附剂表面的吸附位点被 Ｐｂ２＋大量占据ꎬ吸附剂与溶

液中游离 Ｐｂ２＋ 的结合速率降低ꎮ 当吸附时间达到

２４０ ｍｉｎ 时ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋的吸附过程达到饱和ꎬ
吸附量达到最大ꎮ 从表 ３ 中可以看出ꎬ准二级动力

学方程模型具有更高的相关系数(Ｒ２ 分别为 ０􀆰 ９２１
和 ０􀆰 ８４５)ꎬ由此可知ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋的吸附符合

准二级动力学方程ꎬ说明在一定浓度范围内ꎬ其吸附

速率与吸附质浓度的平方成正比ꎬ吸附过程不是简

单的物理扩散过程ꎬ而是化学吸附在整个吸附过程

占主导作用[２１]ꎮ 但由于吸附剂表面的活性结合位

点数量有限ꎬ因而其吸附速率的增长受到限制ꎬ且
存在一个最大吸附速率及饱和吸附量ꎮ 其饱和吸

附量 Ｑｅ 表现为 ０􀆰 ０５ＨＭＭ ( ９０􀆰 ２９２ ｍｇ / ｇ) > ＨＭ
(５６􀆰 ７９５ ｍｇ / ｇ)ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 的 Ｑｅ 为 ＨＭ 的 １􀆰 ５９ 倍ꎬ
说明 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 的吸附位点要多于 ＨＭꎮ

１—ＨＭ－Ｐｂ２＋准一级动力学拟合曲线ꎻ２—ＨＭ－Ｐｂ２＋准二级

动力学拟合曲线ꎻ３—０􀆰 ０５ＨＭＭ－Ｐｂ２＋准一级动力学拟合曲线ꎻ

４—０􀆰 ０５ＨＭＭ－Ｐｂ２＋准二级动力学拟合曲线

图 ６　 材料对 Ｐｂ２＋吸附的准一级、准二级

动力学模型

表 ３　 吸附动力学拟合参数

材料

准一级动力学方程 准二级动力学方程

Ｒ２
ｋ１ /

ｍｉｎ－１

Ｑｅ /

(ｍｇ􀅰

ｇ－１)

Ｒ２

ｋ２ / (ｇ􀅰

ｍｇ－１􀅰

ｍｉｎ－１)

Ｑｅ /

(ｍｇ􀅰

ｇ－１)

ＨＭ－Ｐｂ２＋ ０􀆰 ６６０ １􀆰 ２３１０ ５４􀆰 ９６８ ０􀆰 ９２１ ０􀆰 ０３７８０ ５６􀆰 ７９５

０􀆰 ０５ＨＭＭ－Ｐｂ２＋ ０􀆰 ７２２ ０􀆰 ０９１３ ８３􀆰 ３９２ ０􀆰 ８４５ ０􀆰 ００１３２ ９０􀆰 ２９２

２􀆰 ２􀆰 ４　 不同材料对铅的等温吸附试验

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 等温吸附模型和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 等温吸附

模型拟合的吸附结果如图 ７ 所示ꎬ相关参数如表 ４
所示ꎮ 由表 ４ 可知ꎬＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 的 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 方
程拟合系数 Ｒ２ 均大于 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 方程的拟合系数ꎬ
其对 Ｐｂ２＋的吸附过程更符合 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎬ表明该

吸附过程为单分子层吸附[２２]ꎮ ＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 的

最大吸附量 Ｑｍ 大小为 ０􀆰 ０５ＨＭＭ(３９７􀆰 ９１１ ｍｇ􀅰ｇ－１)>
ＨＭ(１５９􀆰 ３４６ ｍｇ􀅰ｇ－１)ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 的 Ｑｍ 是 ＨＭ 的

２􀆰 ５ 倍ꎮ

１—ＨＭ＋Ｐｂ２＋ Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 吸附等温线ꎻ２—ＨＭ＋Ｐｂ２＋ Ｌａｎｇｍｕｉｒ

吸附等温线ꎻ３—０􀆰 ０５ＨＭＭ＋Ｐｂ２＋ Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 吸附等温线ꎻ

４—０􀆰 ０５ＨＭＭ＋Ｐｂ２＋Ｌａｎｇｍｕｉｒ 吸附等温线

图 ７　 吸附剂对 Ｐｂ２＋的吸附等温线

表 ４　 等温吸附参数

材料

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 等温线 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃ 等温线

Ｑｍ /

(ｍｇ􀅰

ｇ－１)

ＫＬ /

(ｍｇ􀅰

Ｌ－１)

Ｒ２ ｎ

ＫＦ /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

(Ｌ􀅰ｍｇ－１)１/ ｎ

Ｒ２

ＨＭ－Ｐｂ２＋ １５９􀆰 ３４６ ０􀆰 ００１４９ ０􀆰 ９９０ １􀆰 ２９０ １􀆰 ５２２ ０􀆰 ９９０

０􀆰 ０５ＨＭＭ－Ｐｂ２＋ ３９７􀆰 ９１１ ０􀆰 ０００６５１ ０􀆰 ９８５ １􀆰 ６５６ ０􀆰 ７６１ ０􀆰 ９７２

２􀆰 ２􀆰 ５　 ｐＨ 对铅吸附稳定性的影响

在不同 ｐＨ 条件下ꎬ考察了煤基胡敏素改性前

后对 Ｐｂ２＋的解吸率和解吸量的影响ꎬ如图 ８ 所示ꎮ
从图 ８ 中可以看出ꎬ溶液 ｐＨ 越低ꎬ煤基胡敏素对

Ｐｂ２＋的解吸量越高ꎮ 当 ｐＨ ＝ ３ 时ꎬＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭＭ
的解吸量分别为 １４􀆰 ５４ ｍｇ / ｇ 和 １４􀆰 ６５ ｍｇ / ｇꎻ解吸率

分别 ２４􀆰 ５１％和 １４􀆰 １６％ꎮ 随着溶液 ｐＨ 的增加ꎬ煤
基胡敏素表面的正电荷减少ꎬ对 Ｐｂ２＋的解吸率和解

吸量均降低ꎮ 表明煤基胡敏素对 Ｐｂ２＋ 的吸附是化

学吸附ꎬＰｂ２＋在煤基胡敏素上存在静电吸附或非特

异性吸附ꎮ 同 ｐＨ 条件下ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋的解吸

率低于 ＨＭꎬ表明改性后材料 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 与 Ｐｂ２＋的化

学键增强ꎬ增加了对 Ｐｂ２＋吸附的稳定性ꎮ
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１—ＨＭ＋Ｐｂ２＋ꎻ２—０􀆰 ０５ＨＭＭ＋Ｐｂ２＋

图 ８　 ｐＨ 对 Ｐｂ２＋解吸的影响

２􀆰 ２􀆰 ６　 吸附机理分析

吸附 Ｐｂ２＋前后的 ＨＭ 和 ０􀆰 ０５ＨＭ 的 ＦＴ－ＩＲ 分析

结果如图 ９ 所示ꎮ 由图 ９ 中可以看出ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 表

面的官能团种类在吸附前后并未发生明显变化ꎬ但
吸收 峰 发 生 偏 移ꎮ 吸 附 Ｐｂ２＋ 后ꎬ ０􀆰 ０５ＨＭＭ 在

３ ４３７ ｃｍ－１ 的—ＯＨ 拉 伸 振 动 强 度 下 降ꎬ 说 明

０􀆰 ０５ＨＭＭ 中 的 羟 基 官 能 团 参 与 了 吸 附 过 程ꎬ
０􀆰 ０５ＨＭＭ 表面的—ＯＨ 对 Ｐｂ２＋ 具有络合作用[２３]ꎮ
此外ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 在 １ ６２５ ｃｍ－１处的 Ｃ􀪅􀪅Ｏ 官能团在

吸附 Ｐｂ２＋后偏移至 １ ６１７ ｃｍ－１处ꎬ这是由于吸附过

程中 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 与 Ｐｂ２＋ 存在的阳离子 －π 作用有

关[２４]ꎮ １ ３８２ ｃｍ－１处的 ＣＯＯ－的伸缩振动峰偏移了

２２ ｃｍ－１ꎬ表明 ＣＯＯ－ 在吸附过程中发生了反应[２５]ꎮ
而吸附后 ５３２ ｃｍ－１ Ｍｎ—Ｏ 伸缩振动峰强度有明显

变化ꎬ说明在吸附过程中 ＨＭ 中负载的 ＭｎＯｘ 与

Ｐｂ２＋存在着化学作用ꎬ可与 Ｐｂ２＋络合形成矿物晶体ꎬ
ＭｎＯｘ 在吸附的过程中发挥着重要作用ꎮ

１—ＨＭꎻ２—０􀆰 ０５ＨＭＭꎻ３—ＨＭ＋Ｐｂ２＋ꎻ４—０􀆰 ０５ＨＭＭ＋Ｐｂ２＋

图 ９　 ＨＭ 与 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 吸附 Ｐｂ２＋前后的

红外光谱图

３　 结论

(１)改性后 ＭｎＯｘ 负载到 ＨＭ 表面ꎬ具有较多的

活性位点ꎮ Ｐｂ２＋与 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 发生静电吸附ꎬ与表面

含氧官能团、Ｍ—Ｏ 基团发生络合作用和阳离子－π
作用ꎬ与无机矿物质元素 Ｍｎ 发生络合形成矿物晶

体ꎬ从而被去除ꎮ

(２)溶液 ｐＨ、改性胡敏素投加质量和反应时间

影响 ０􀆰 ０５ＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋的吸附ꎮ 当溶液 ｐＨ 为 ５、材
料添加质量为 ５ ｇ / Ｌ 时ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋吸附效果

最佳ꎬ去除率可达到 ９５％以上ꎮ
(３)０􀆰 ０５ＨＭＭ 对 Ｐｂ２＋ 的吸附行为遵循准二级

动力学模型ꎬ化学吸附占主导作用ꎮ 吸附数据拟合

更适于 Ｌａｎｇｕｍｉｒ 方程ꎬ该吸附过程为单分子层吸

附ꎮ 改性提高了胡敏素对 Ｐｂ２＋的吸附ꎬ０􀆰 ０５ＨＭＭ 对

Ｐｂ２＋的最大吸附量 Ｑｍ 为 ３９７􀆰 ９１１ ｍｇ / ｇꎬ是 ＨＭ 的

２􀆰 ５ 倍ꎮ 改性后提高了煤基胡敏素材料对于 Ｐｂ２＋的

吸附稳定性ꎮ
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