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氟喹诺酮类抗生素在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 上的
吸附行为及量子化学分析
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摘要:纳米塑料在环境中运输迁移后表面会产生氨基官能团ꎬ易与抗生素形成复合污染物ꎮ 选取 ４００ ｎｍ 氨基官能化聚苯

乙烯纳米塑料(ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２)与氟喹诺酮类抗生素培氟沙星(ＰＥＦ)、依诺沙星(ＥＮＯ)为研究对象ꎬ研究 ＰＥＦ、ＥＮＯ 在 ＰＳＮＰｓ－
ＮＨ２ 上的吸附行为ꎬ探讨环境条件对吸附的影响ꎮ 结果表明ꎬＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 对 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的最大吸附量分别为 ３３１􀆰 ２３５ ｍｇ / ｇ
和 ３４５􀆰 ０６５ ｍｇ / ｇꎬ吸附动力学均符合拟二级动力学模型ꎬ吸附速率受外扩散和颗粒内扩散控制ꎬ吸附等温线符合 ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎮ
强酸强碱、盐度、Ｃｕ２＋、Ｚｎ２＋抑制 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯꎬ海藻酸钠抑制 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦꎮ 量子化学计算结果表明ꎬ
该吸附行为主要通过氢键和范德华力进行ꎬ范德华最大穿透距离为 ＰＥＦ－ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２(１􀆰 １９ Å)、ＥＮＯ－ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２(１􀆰 ２０ Å)ꎮ

关键词:纳米聚苯乙烯ꎻ官能化ꎻ氟喹诺酮类抗生素ꎻ吸附ꎻ量子化学计算
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　 　 目前ꎬ在淡水、土壤、海洋甚至极地地区的地

表水和沉积物中检测到塑料[１] ꎮ 塑料在自然环境

中通过物理、化学和生物作用可分解成微塑料

(ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓꎬＭＰｓꎬ指直径大于 １ μｍ 小于 ５ ｍｍ 的

塑料颗粒)ꎬ微塑料又可进一步分解为纳米塑料

(ｎａｎｏｐｌａｓｔｉｃｓꎬＮＰｓꎬ指直径大于 １ ｎｍ 小于 １ μｍ 的

塑料颗粒) [２]ꎮ ＮＰｓ 在环境中运输迁移后表面会产

生官能团如羧基、氨基等[３]ꎮ ＮＰｓ 不仅对摄入的生

物体造成直接损害ꎬ而且还通过食物链积累进入更

多的生物体[４]ꎮ ＮＰｓ 因潜在的高生态风险受到

关注ꎮ
由于环境中的抗生素过多使得抗生素耐药性广

泛传播ꎮ 一项全球范围内的研究发现ꎬ每年抗生素

消费量的增幅高达 ３９％[５]ꎮ 抗生素的滥用和处置

以及现有污水处理厂对抗生素的低效去除导致抗生

素在自然环境中的扩散[６]ꎮ 氟喹诺酮类抗生素

(ＦｌｕｏｒｏｑｕｉｎｏｌｏｎｅꎬＦＱｓ)广泛应用于医药ꎬ消费量高

达 ２７ ３００ ｔ[７]ꎮ 在河流、湖泊、沿海水域和海洋在内

的各种水域中都能检测到 ＦＱｓꎬ在药物废水中可达

３０ ｍｇ / Ｌ[８]ꎮ 因此ꎬＦＱｓ 引起了全球的关注ꎮ
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ＮＰｓ 与 ＦＱｓ 易发生相互作用[９]ꎬ但目前对 ＮＰｓ
吸附 ＦＱｓ 的研究有限ꎬ表面功能化和环境因素对吸

附行为的影响未得到全面的了解ꎮ 选择氨基官能化

聚苯乙烯纳米塑料 ( ＰＳＮＰｓ － ＮＨ２ ) 与培氟沙星

(ＰｅｆｌｏｘａｃｉｎꎬＰＥＦ)和依诺沙星(ＥｎｏｘａｃｉｎꎬＥＮＯ)研究

吸附行为和机理ꎬ探讨环境因素的影响ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 材料与试剂

氨基聚苯乙烯纳米塑料(ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ꎬ１００ ｎｍꎬ
２􀆰 ５％)ꎬ天津倍思乐色谱技术开发中心生产ꎻ氟喹诺

酮类抗生素培氟沙星(Ｃ１７Ｈ２０ＦＮ３Ｏ３ꎬ纯度 ９８％)、依
诺沙星(Ｃ１５Ｈ１７ＦＮ４Ｏ３ꎬ纯度 ９８％)ꎬ上海麦克林生化

科技有限公司生产ꎮ
１􀆰 ２　 实验方法

采用间歇式吸附实验ꎮ ２５℃时将 ５０ ｍＬ ５ ｍｇ / Ｌ
的 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 和 ５０ ｍＬ ２０ ｍｇ / Ｌ 抗生素溶液加入

２５０ ｍＬ 锥形瓶中ꎬ调节溶液 ｐＨ 为 ６􀆰 ０ꎬ避光处理

后ꎬ在恒温振荡箱以 １５０ ｒ / ｍｉｎ 的转速振荡 ２４ ｈꎮ
０􀆰 ２２ μｍ 滤膜过滤后检测抗生素浓度ꎮ 所有实验重

复 ３ 次ꎮ
在 ０、０􀆰 ５、１、２、４、６、８、１０、１２、２４ ｈ 时取样进行

吸附动力学实验ꎻ抗生素质量浓度为 ２􀆰 ５、５、７􀆰 ５、
１０、１２􀆰 ５ ｍｇ / Ｌ 进行吸附等温线实验ꎮ 环境影响实

验中ꎬ以 ｐＨ 为 ３ ~ １０ 进行 ｐＨ 影响实验ꎻ以 ０􀆰 １、
０􀆰 ２、０􀆰 ３、０􀆰 ４、０􀆰 ５ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＮａＣｌ 溶液进行盐离子影

响实验ꎻ以 １、５、１０、１５、２０ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＳＡＡ 溶液进行大

分子有机物影响实验ꎻ以 １、５、１０、１５、２０ ｍｏｌ / Ｌ 的

Ｃｕ２＋和 Ｚｎ２＋溶液进行重金属离子影响实验ꎮ
１􀆰 ３　 数据分析

１􀆰 ３􀆰 １　 模型拟合

采用拟一级动力学模型、拟二级动力学模型、颗
粒内扩散模型、Ｌａｎｇｍｕｉｒ 等温线模型、Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 等

温线模型对数据进行分析ꎬ这些模型的数学表达式

如下:
拟一级动力学:

ｑｔ ＝ ｑｅ(１ － ｅ －ｋ１ｔ) (１)

　 　 拟二级动力学:
ｑｔ ＝ (ｋ２ｑ２

ｅ ｔ) / (１ ＋ ｋ２ｑｅ ｔ) (２)

　 　 颗粒内扩散模型:
ｑｔ ＝ ｋｉｐ ｔ０􀆰 ５ ＋ ｃ (３)

　 　 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 等温线:
ｑｅ ＝ (ｑｍａｘＫＬＣｅ) / (１ ＋ ＫＬＣｅ) (４)

　 　 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 等温线:
ｑｅ ＝ ＫｆＣｎ－１

ｅ (５)

式中:ｑｔ 为 ｔ 时刻纳米塑料的吸附量ꎬｍｇ / ｇꎻｑｅ 为吸

附平衡时纳米塑料的吸附量ꎬｍｇ / ｇꎻｋ１ 为拟一级动

力学常数ꎬｍｉｎ－１ꎻｔ 为吸附时间ꎬｍｉｎꎻｋ２ 为拟二级动

力学常数ꎬｍｇ / (ｇ􀅰ｍｉｎ)ꎻｋｉｐ为颗粒内扩散速率常数ꎬ
ｍｇ / (ｍｇ０􀆰 ５􀅰ｍｉｎ０􀆰 ５)ꎻｃ 为与厚度和边界层有关的常

数ꎻｑｍａｘ为抗生素的最大吸附量 ｍｇ / ｇꎻＣｅ 为吸附平

衡时溶液中抗生素质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＫＬ 为吸附常

数ꎬＬ / ｍｇꎻＫ ｆ 为与吸附剂容量和吸附强度有关的常

数ꎬｍｇ１－ｎ / ( Ｌｎ􀅰ｇ)ꎻ ｎ 与吸附过程的亲和力大小

有关ꎮ
１􀆰 ３􀆰 ２　 量子化学计算

利用 Ｇａｕｓｓｉａｎ ０９、 ＧａｕｓｓＶｉｅｗ ６􀆰 ０ 和 Ｍｕｌｔｉｗｆｎ
３􀆰 ８ 软件计算微塑料的表面静电势分布ꎮ 结构优化

和能量计算分别在 Ｂ３ＬＹＰ / ６－３１Ｇ(ｄ)和 Ｍ０６２Ｘ / ６－
３１Ｇ( ｄ) 上完成ꎮ 利用 Ｍｕｌｔｉｗｆｎ ３􀆰 ８[１０] 和 Ｖｉｓｕａｌ
Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｄｙｎａｍｉｃｓ 软件对高斯计算结果进行进一

步处理ꎮ
利用 Ｏｒｉｇｉｎ 软件计算均值和标准偏差ꎬ并对各

组实验数据进行 ｔ－ｔｅｓｔ 差异性分析ꎬ利用 Ｏｍｎｉｃ８􀆰 ０
处理红外光谱相关数据ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的表征

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的形态分布和粒度分布图如图 １
所示ꎮ 从图 １ 中可以看出ꎬＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 为表面光滑

　 　 　 　 　 　 　

(ａ)形态分布

(ｂ)粒度分布

图 １　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 在 ｐＨ＝ ６ 超纯水中的

形态分布和粒度分布
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的均匀球形颗粒ꎬ粒径为(４８０􀆰 ６±２６􀆰 ４) ｎｍꎬ分散性

指数为 ０􀆰 ０５５ꎬ表明 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 具有聚集性ꎬ可能

形成孔隙[１１]ꎮ
２􀆰 ２　 吸附动力学

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 对 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 在 ｐＨ ＝ ６、２５℃ 条

件下的吸附动力学模型和平衡时间如图 ２ 和表 １、
表 ２ 所示ꎮ 从图 ２ 中可以看出ꎬ根据数据拟合拟一

级和拟二级动力学模型以及 Ｗｅｂｅｒ－Ｍｏｒｒｉｓ 颗粒内

扩散模型ꎬ吸附量在初始反应阶段(２ ｈ)急剧增加ꎬ
这是由于在初始阶段 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 存在大量的吸附

位点以及两相初始浓度差产生了传质驱动力[１２]ꎮ
２ ｈ 后吸附速率逐渐减慢ꎬ２４ ｈ 均达到平衡ꎬ这是

由于微塑料表面的结合位点全部被占据时达到了

吸附平衡[１３] ꎮ ＰＥＦ(３３１􀆰 ２３５ ± ２􀆰 ３８４ ｍｇ / ｇ) <ＥＮＯ
(３４５􀆰 ０６５±４􀆰 ４３４ ｍｇ / ｇ)是由于抗生素分子的极性

和纳米数量表面吸附位点数量不同有关系[１４]ꎮ

(ａ)拟一级动力学模型

(ｂ)拟二级动力学模型

(ｃ)Ｗｅｂｅｒ－Ｍｏｒｒｉｓ 颗粒内扩散模型

１—ＰＥＦꎻ２—ＥＮＯ

图 ２　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的

拟一级动力学模型、拟二级动力学模型、
Ｗｅｂｅｒ－Ｍｏｒｒｉｓ 颗粒内扩散模型

表 １　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的不同吸附动力学

模型以及拟合参数

ＦＱｓ

拟一级动力学模型 拟二级动力学模型

ｑｅ /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

ｋ１ /

ｍｉｎ－１
Ｒ２

ｑｅ /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

ｋ２ / (ｍｇ􀅰

ｇ－１􀅰ｍｉｎ－１)
Ｒ２

ＰＥＦ ３２３􀆰 １５９ ２􀆰 ２９７ ０􀆰 ９４７ ３３７􀆰 ６４８ ０􀆰 ０１３８ ０􀆰 ９８６

ＥＮＯ ３２４􀆰 ４９６ ２􀆰 ８３６ ０􀆰 ９４５ ３４１􀆰 ２２５ ０􀆰 ０１３０ ０􀆰 ９９５

表 ２　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的不同颗粒

内扩散模型以及拟合参数

　
ｃ ｋｉｐ / (ｍｇ􀅰ｍｇ－１/ ２􀅰ｍｉｎ－１/ ２)

１ ２ ３ １ ２ ３
Ｒ２

ＰＥＦ １５􀆰 ８１９ ２５４􀆰 ０１０ ３２１􀆰 ９６９ ２８７􀆰 ０７５ ２８􀆰 ０７２ ５􀆰 ３１０ ０􀆰 ９４１

ＥＮＯ －７􀆰 １３８ ２３７􀆰 ７７４ ３１５􀆰 ６９８ ２６７􀆰 ３３４ ２７􀆰 ６４５ ３􀆰 ６１６ ０􀆰 ９８２

由表 １ 可知ꎬＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 与 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的吸

附过程可以用拟一级动力学和拟二级动力学模型很

好地描述(Ｒ２ >０􀆰 ９)ꎬ且 Ｒ２
ＰＥＦ拟一级动力学 <Ｒ２

ＰＥＦ拟二级动力学ꎬ
Ｒ２

ＥＮＯ拟一级动力学<Ｒ２
ＥＮＯ拟二级动力学ꎬ说明吸附过程均受物理

和化学吸附机制共同控制ꎮ
由图 ２(ｃ)可知ꎬｑｔ 与 ｔ０􀆰 ５关系非线性ꎬ不通过原

点ꎬ表明颗粒内扩散不是唯一的限速步骤[１５]ꎮ 由表

２ 可知ꎬＰＥＦ、ＥＮＯ 在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 上的吸附速率为

ｋｉｐ１ＥＮＯ>ｋｉｐ２ＥＮＯ>ｋｉｐ３ＥＮＯꎬｋｉｐ１ＰＥＦ>ｋｉｐ２ＰＥＦ>ｋｉｐ３ＰＥＦꎬ说明吸附

分为外扩散、内扩散和平衡 ３ 个阶段ꎮ 吸附初期ꎬ
ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 分子与 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 外表面暴露的大量

空白处结合ꎬ吸附速度较快ꎮ 然而ꎬ当外表面的吸附

点位置都被占据时ꎬ ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 分子很难进入

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 颗粒内部的空隙ꎬ吸附效率明显下降ꎮ
综上所述ꎬＰＥＦ 和 ＥＮＯ 在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 上的吸附过

程是一个受内外扩散同时控制的物理、化学吸附

过程ꎮ
２􀆰 ３　 吸附等温线

ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面吸附等温线及

参数如图 ３、表 ３ 所示ꎮ 从图 ３、表 ３ 中可以看出ꎬ
ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面吸附均呈非线性ꎬ
说明吸附量与抗生素浓度和分布效应有关[１６]ꎬ且平

衡吸附量 ｑｅ 随抗生素浓度增加而逐渐变大ꎬ当增加

到一定程度时ꎬ增长速率逐渐降低ꎬ最终达到平衡ꎮ
吸附速率的变化与 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面的吸附位点有

关ꎬ吸附位点有限ꎬ所以在一定浓度范围内ꎬ平衡吸

附量会随抗生素浓度增大而增大ꎬ当抗生素分子浓

度超过吸附位点所能承载的极限时ꎬ吸附达到平衡ꎮ
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(ａ)Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型

(ｂ)Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型

１—ＰＥＦꎻ２—ＥＮＯ

图 ３　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的

Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型、Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型

表 ３　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的不同吸附等温线

拟合参数

ＦＱｓ

ＰＳＮＰｓ－

ＮＨ２ 质量

浓度 /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 等温线 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 等温线

ｑｍａｘ

ＫＬ /

(Ｌ􀅰

ｍｇ－１)

Ｒ２

Ｋｆ /

(ｍｇ１－ｎ􀅰

Ｌｎ􀅰ｇ－１)

ｎ Ｒ２

ＰＥＦ ２􀆰 ５ ４１１􀆰 ９９２ ０􀆰 ４２５ ０􀆰 ９７１ ７６􀆰 ３２３ １􀆰 ６７２ ０􀆰 ９５８

ＥＮＯ ２􀆰 ５ ４５６􀆰 １５６ ０􀆰 １２５ ０􀆰 ９６２ ６３􀆰 ３７７ １􀆰 ９１８ ０􀆰 ９４６

利用 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型对吸附数据进

行拟合ꎬ在 ２５℃条件下ꎬＰＥＦ 和 ＥＮＯ 在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２

上的等温吸附模型 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 都可以较

好地拟合实验数据(Ｒ２ >０􀆰 ９)ꎬ但 Ｒ２
Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ <Ｒ２

Ｌａｎｇｍｕｉｒꎬ
表明塑料表面发生了单分子层吸附[１６]ꎮ
２􀆰 ４　 不同环境因素对吸附行为的影响

２􀆰 ４􀆰 １　 ｐＨ 的影响

天然水源的 ｐＨ 通常为 ５ ~ ９ꎬ由于污染可能会

发生变化[１７]ꎮ ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的 ｚｅｔａ 电位随 ｐＨ 变化

如图 ４( ａ)所示ꎮ 从图 ４( ａ)中可以看出ꎬＰＳＮＰｓ－
ＮＨ２ 的 ｚｅｔａ 电位均为负ꎬｐＨ 增大时负电荷随之增

大ꎬ电负性也逐渐变大ꎬ由于强静电斥力ꎬ在悬浮液

中表现出良好的稳定性ꎮ
ｐＨ 是影响抗生素化学形态的重要因素ꎬ计算得

到 ＰＥＦ(ｐＫａ１ ＝ ６􀆰 ５ꎬｐＫａ２ ＝ ８􀆰 ５)和 ＥＮＯ(ｐＫａ１ ＝ ６􀆰 ０ꎬ
ｐＫａ２ ＝ ８􀆰 ５)在溶液中的形态如图 ４(ｃ)、图 ４(ｄ)所

示ꎮ 从图 ４( ｃ)、图 ４( ｄ)中可以看出ꎬ在 ｐＨ< ４􀆰 ５
时ꎬ抗生素主要以阳离子状态存在ꎻｐＨ 为 ４􀆰 ５ ~ ８􀆰 ５
时ꎬ抗生素以阳离子与原始状态交替存在ꎻｐＨ>８􀆰 ５
时ꎬ抗生素主要以阴离子状态存在ꎮ ｐＨ 通过改变

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 和抗生素表面性质来影响吸附ꎬ在不同

ｐＨ 条件下ꎬＨ＋ 浓度不同ꎬ抗生素解离程度不同ꎬ在
溶液中以不同形式交替出现ꎮ

(ａ)Ｚｅｔａ 电位

１—ＰＥＦꎻ２—ＥＮＯ
(ｂ)平衡吸附量

１—ＰＥＦ－ꎻ２—ＰＥＦꎻ３—ＰＥＦ＋

(ｃ)ＰＥＦ 在溶液中的形态分布

１—ＥＮＯ－ꎻ２—ＥＮＯꎻ３—ＥＮＯ＋

(ｄ)ＥＮＯ 在溶液中的形态分布

图 ４　 不同 ｐＨ 时 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面的 Ｚｅｔａ 电位、
平衡吸附量、ＰＥＦ 在溶液中的形态分布、

ＥＮＯ 在溶液中的形态分布
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不同 ｐＨ 条件下的吸附结果如图 ４( ｂ)所示ꎮ
从图 ４(ｂ)中可以看出ꎬｐＨ<６ 时ꎬ吸附量随着 ｐＨ 的

增大而增大ꎬ这是由于抗生素主要以阳离子状态存

在ꎬ通过静电相互作用被带负电的 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸

附ꎮ 另外ꎬ低 ｐＨ 下抗生素以阳离子形式存在ꎬ溶液

中的 Ｈ＋会与带正电的抗生素竞争吸附ꎬ导致抗生素

在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 上的吸附量较少ꎮ 在 ｐＨ ＝ ６ 时ꎬ平
衡吸附量最大ꎬ这是由于 ｐＨ 在 ５~７ 之间时ꎬＰＥＦ 和

ＥＮＯ 中 ８５％~９５％的活性成分可电离[１８]ꎬ抗生素以

阳离子与原始状态交替存在ꎬ通过静电相互作用被

带负电的 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附ꎮ ｐＨ>６ 时ꎬ吸附量随着

ｐＨ 的增大而减小ꎬ抗生素主要以阴离子状态存在ꎬ
静电斥力逐渐增强ꎬ因此吸附量逐渐降低[１９]ꎮ
２􀆰 ４􀆰 ２　 盐度的影响

海洋中的微塑料日渐增多[２０]ꎬ选取 ＮａＣｌ 研究

盐度对 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的影响ꎬ结果

如图 ５ 所示ꎮ 从图 ５ 中可以看出ꎬ Ｎａ＋ 浓度从

０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ 增加到 ０􀆰 ５ ｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ吸附量大幅下降ꎬ
说明盐度抑制吸附ꎮ

１—ＰＥＦꎻ２—ＥＮＯ

图 ５　 ＮａＣｌ 对吸附的影响

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 带负电荷ꎬ与水中的阳离子形成双

电层ꎬ通过静电相互作用吸附抗生素ꎮ 盐度抑制吸

附是电解质加入后压缩双电层厚度ꎬ削弱他们之间

的静电相互作用[２１]ꎮ 此外ꎬ高浓度的盐离子溶液增

加了溶液的黏度和密度ꎬ不利于水相向固相传质ꎬ降
低了吸附效果ꎮ 无机阳离子可取代酸性基团中的

Ｈ＋ꎬ从而抑制氢键的形成[２２]ꎮ 高盐度会抑制抗生

素的静电斥力ꎬ导致抗生素分子聚合ꎮ 聚合后抗生

素分子体积变大ꎬ难以扩散到 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的内部

孔隙中ꎬ导致吸附能力下降[２３]ꎮ
２􀆰 ４􀆰 ３　 溶解性有机大分子的影响

溶解性有机大分子会影响抗生素在纳米塑料上

的吸附[２４]ꎮ 选取海藻酸钠( Ｓｏｄｉｕｍ ａｌｇｉｎａｔｅꎬＳＡＡ)
研究其对吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的影响ꎬ结果如图 ６ 所

示ꎮ 从图 ６ 中可以看出ꎬＳＡＡ 对吸附 ＰＥＦ 影响不

大ꎬ对吸附 ＥＮＯ 的影响较大ꎬ这是由于 ＥＮＯ 和

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的亲和力大于 ＳＡＡ 和 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的

亲和力ꎮ 随着 ＳＡＡ 质量浓度的增大ꎬＳＡＡ 对 ＰＥＦ
的吸附表现为抑制ꎬ抑制效果越来越明显ꎮ 这是由

于 ＳＡＡ 对 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的亲和力强于 ＰＥＦ 对 ＰＳＮＰｓ
－ＮＨ２ 的亲和力ꎬ且 ＳＡＡ 的吸附受到疏水相互作用

以及 π－π 键的影响ꎬ导致 ＳＡＡ 比 ＰＥＦ 更易吸附在

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面ꎬ与 ＰＥＦ 构成竞争吸附ꎮ 此外ꎬ
ＳＡＡ 的加入降低了 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的亲水性和电负
性ꎬ导致静电吸引力降低ꎬ抑制 ＰＥＦ 在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２

表面的吸附[２５]ꎮ

１—ＰＥＦꎻ２—ＥＮＯ

图 ６　 ＳＡＡ 对吸附的影响

２􀆰 ４􀆰 ４　 重金属离子的影响

重金属离子可能吸附在纳米塑料上ꎬ重金属污

染物 Ｃｕ２＋和 Ｚｎ２＋对吸附的影响如表 ４ 所示ꎮ 从表 ４
中可以看出ꎬ随着 Ｃｕ２＋ 和 Ｚｎ２＋ 质量浓度的增大ꎬ
ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 抑制效果增强ꎮ 这是

由于 Ｃｕ２＋和 Ｚｎ２＋通过静电引力吸附在 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２

表面ꎬＣｕ２＋和 Ｚｎ２＋质量浓度越大ꎬ占据的吸附位点越
多ꎬ与 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 构成竞争吸附ꎮ 此外氨基是重

金属配位基团ꎬ氨基与重金属离子形成螯合物结构ꎬ
增强对重金属离子的吸附能力ꎮ 因此重金属 Ｃｕ２＋

和 Ｚｎ２＋对 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的效果表

现为抑制作用ꎬ且抑制效果明显ꎮ
表 ４　 Ｃｕ２＋、Ｚｎ２＋对吸附的影响 ｍｇ / ｇ

ＦＱｓ
ρ(Ｃｕ２＋) / (ｍｇ􀅰Ｌ－１)

０ １ ５ １０ １５ ２０

ＰＥＦ ３４９􀆰 １１６ ２９９􀆰 ６４６ ２６７􀆰 ８４４ １７７􀆰 ３８５ １６６􀆰 ７８４ １３９􀆰 ９２９

ＥＮＯ ３３０􀆰 ９２１ ３０６􀆰 ５７８ １４４􀆰 ０７８ １２７􀆰 ６３１ １０７􀆰 ８９４ １２６􀆰 ９７３

ＦＱｓ
ρ(Ｚｎ２＋) / (ｍｇ􀅰Ｌ－１)

０ １ ５ １０ １５ ２０

ＰＥＦ ３４９􀆰 １１６ １８５􀆰 ８６５ ２０６􀆰 ３６０ １８１􀆰 ６２５ ２００􀆰 ７０６ １４９􀆰 １１６

ＥＮＯ ３３０􀆰 ９２１ ８４􀆰 ２１０ ６６􀆰 ４４７ ５４􀆰 ６０５ ２３􀆰 ６８４ １７􀆰 ７６３

３　 机理分析

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 前后的 ＦＴ－ＩＲ
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光谱如图 ７ 所示ꎮ 从图 ７ 中可以看出ꎬ吸附 ＥＮＯ 前

后苯环从 １ ６９９ ｃｍ－１转移到 １ ６０１ ｃｍ－１处ꎬ吸附 ＰＥＦ
前后苯环从 １ ６９９ ｃｍ－１转移到 １ ６０３ ｃｍ－１处ꎮ ＰＳＮＰｓ－
ＮＨ２、ＥＮＯ、ＰＥＦ 都含有苯环结构ꎬ且 π－π 相互作用

发生在脂肪族聚合物周围的非共价键芳香族聚合

物[２６]ꎬ说明 π－π 相互作用是吸附作用之一ꎮ 又在

３ ４３９ ｃｍ－１处可以观察到—ＯＨꎬ且 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 吸附

后 ＰＳＮＰｓ － ＮＨ２ 的—ＯＨ 伸缩振动峰强度均较原

ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 呈下降趋势ꎬ表明氢键的形成在吸附中

起着重要作用[２７]ꎮ ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ
后没有新的特征峰出现ꎮ

１—ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ꎻ２—ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附培氟沙星

(ａ)吸附 ＰＥＦ

１—ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ꎻ２—ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附依诺沙星

(ｂ)吸附 ＥＮＯ

图 ７　 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 前后的

ＦＴ－ＩＲ 光谱

根据计算ꎬＰＥＦ、ＥＮＯ 和 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的静电势

计算结果如图 ８(ａ) ~图 ８(ｄ)所示ꎮ 从图 ８(ａ) ~图

８(ｄ)中可以看出ꎬ相对较小的电位范围是 ＰＳＮＰｓ 表

现出稳定的化学性能并被广泛应用的原因之一ꎮ
ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的最高电位对应羧基上的 Ｈꎬ这有利于

ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 与 ＰＳＮＰｓ － ＮＨ２ 之间形成静电导引

氢键ꎮ
ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 与 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的范德华穿透位置

及约化密度梯度(ＲＤＧ)分析结果如图 ８( ｅ) ~ 图 ８
(ｈ)所示ꎮ 由图 ８(ｅ)、图 ８(ｇ)可知ꎬＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的

羧基上的 Ｈ 和 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 上的 Ｎ 能够形成氢键ꎬ
且 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 与 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 之间可以形成范德

华力ꎮ 表明 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 通过静电吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ
且形成了氢键ꎬ范德华力也是吸附作用之一ꎬ这与实

验结果一致ꎮ 利用 Ｇａｕｓｓｉａｎ ０９ [ ｍ０６２ｘ / ６ － ３１Ｇ
(ｄ)]、ＧａｕｓｓＶｉｅｗ ６􀆰 ０、Ｍｕｌｔｉｗｆｎ ３􀆰 ８ 软件计算范德华

最大穿透距离如图 ８(ｆ)、图 ８(ｈ)所示ꎮ 从图 ８( ｆ)、
　 　 　 　 　 　 　

(ａ)ＰＥＦ 的表面静电势分布

(ｂ)ＥＮＯ 的表面静电势分布

(ｃ)ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面静电势分布

(ｄ)ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面静电势分布

(ｅ)ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 与 ＰＥＦ 的范德华穿透位置
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(ｆ)ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 与 ＰＥＦ 的约化密度梯度分析

(ｇ)ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 与 ＥＮＯ 的范德华穿透位

(ｈ)ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 与 ＥＮＯ 的约化密度梯度分析

图 ８　 ＰＥＦ、ＥＮＯ、ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面静电势

分布与 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 与 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的范德华

穿透位置及约化密度梯度(ＲＤＧ)分析

图 ８( ｈ)可知ꎬＥＮＯ－ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２(１􀆰 ２０ Å) >ＰＥＦ－
ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２(１􀆰 １９ Å)ꎬ证明 ＥＮＯ 与 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 之

间的相互作用力略大于 ＰＥＦ 与 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ꎬ这与上

述实验结果一致ꎮ
综合上述可以发现ꎬＰＳＮＰＳ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和

ＥＮＯ 主要吸附机理为氢键、静电相互作用、π－π 相

互作用、范德华力的共同作用的结果ꎮ

４　 结论

(１) ＰＳＮＰｓ －ＮＨ２ 对 ＥＮＯ 的吸附能力略大于

ＰＥＦꎬＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 均更符合拟二

级动力学ꎬ表明吸附受多种机制控制ꎮ 吸附等温均

符合 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎬ表明发生的是单分子层吸附ꎮ
(２)强酸强碱条件下ꎬＰＳＮＰｓ －ＮＨ２ 对 ＰＥＦ 和

ＥＮＯ 的吸附量大大降低ꎬ是由于不同 ｐＨ 条件下静

电相互作用不同ꎻＮａ＋对吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 也表现为

抑制作用ꎬＮａ＋通过占据 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面吸附位点

与 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 形成竞争吸附ꎻ重金属 Ｃｕ２＋和 Ｚｎ２＋

对 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 抑制效果明显ꎮ
(３)ＳＡＡ 抑制 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸附 ＰＥＦꎬ这是由于

ＰＥＦ 与 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 的亲和力小于 ＳＡＡ 与 ＰＳＮＰｓ－
ＮＨ２ꎬＳＡＡ 通过静电引力和氢键作用吸附在 ＰＳＮＰｓ－
ＮＨ２ 表面的有效吸附位点上ꎬ与 ＰＥＦ 形成竞争

吸附ꎮ
(４) ＰＥＦ 表面静电势范围为 － ５８􀆰 ８５ ~ ３８􀆰 ６２

ｋｃａｌ / ｍｏｌꎬＥＮＯ 表面静电势范围为 － ５７􀆰 １３ ~ ３９􀆰 ７２
ｋｃａｌ / ｍｏｌꎬＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 表面静电势范围为－３２􀆰 ２２ ~
３３􀆰 ７４ ｋｃａｌ / ｍｏｌꎮ 范德华穿透距离 ＥＮＯ － ＰＳＮＰｓ －
ＮＨ２(１􀆰 ２０ Å)略大于 ＰＥＦ－ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２(１􀆰 １９ Å)ꎮ
静电相互作用、氢键与范德华力是 ＰＳＮＰｓ－ＮＨ２ 吸

附 ＰＥＦ 和 ＥＮＯ 的关键作用力ꎮ
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