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摘要:通过共沉淀法合成 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓꎬ利用相转化技术将其掺杂于基膜ꎬ随后通过界面聚合反应制备一种多功能纳滤膜

(ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ)ꎬ用于高效去除 Ｃｓ＋ꎮ 实验结果表明ꎬ当 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 掺杂量为 ６０ ｍｇ 时ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜展现出优异的性能ꎬ
吸附容量约为 ２５４􀆰 ３３ ｍｇ / ｍ２ꎮ 整个吸附过程符合拟二阶动力学模型和 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎬ表明吸附主要为化学吸附ꎬ具有单分子
层吸附的特征ꎮ 此外ꎬ以 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜为基膜制备的纳滤膜ꎬ对 Ｃｓ＋的截留率为 ８７􀆰 ３５％ꎬ水通量为 ３６􀆰 ５１ Ｌ / (ｍ２􀅰ｈ􀅰ｂａｒ)ꎬ性
能显著优于 ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜和商用 ＰＳｆ ＮＦ 膜ꎮ
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　 　 全球正积极推进碳中和目标以应对气候变

化[１]ꎬ但能源转型面临挑战ꎮ 核能被视为低碳能源

的关键策略之一[２]ꎬ但其会产生核废料的处理、核
安全以及放射性核素( １３７Ｃｓ、９０Ｓｒ、２３５Ｕ、１３１Ｉ、５７Ｃｏ)污

染[３]等问题ꎮ 放射性核素一旦释放ꎬ可通过食物链

对人类构成威胁[４]ꎮ 因此ꎬ核能的可持续发展需解

决放射性核素问题ꎮ 吸附技术因高效、低成本而备

受青睐ꎬ普鲁士蓝( ＰＢ) 及其类似物 ( ＰＢＡｓ) 在去

除１３７Ｃｓ 方面展现出巨大潜力ꎮ 然而ꎬ粉末式 ＰＢ 及

ＰＢＡｓ 应用时面临固液分离难题及高昂回收成本ꎬ限
制了材料的进一步应用ꎮ

为应对 ＰＢ 及 ＰＢＡｓ 在实际应用中的挑战ꎬ科研

人员通常采用两种策略:一是将吸附剂与磁性材料

结合ꎬ制备可在外部磁场下实现固液分离的复合材

料[５]ꎻ二是将吸附剂与聚合物结合ꎬ以提高稳定性

并解决粉末吸附剂聚集和回收率低的问题[６]ꎮ 目

前ꎬ研究最多的是将粉末吸附剂与聚合物相结合ꎬ制

成珠粒[７]、纳米纤维、膜材料[８－９] 和水凝胶或者海

绵[１０－１２]等宏观材料ꎮ 膜分离技术因其常温操作、不
涉及化学变化、良好的选择性、强适应性、无需相态

变化和低能耗等优势[１３]ꎬ在处理铯污染方面具有广

阔的应用前景ꎮ 结合吸附与膜分离技术ꎬ可充分发

挥两者优势ꎬ利用 ＰＢ 及 ＰＢＡｓ 的高选择性吸附和膜

的高效分离性能ꎬ实现铯的高效去除ꎮ
因此ꎬ基于文献报道通过共沉淀法合成 Ｃｏ－Ｆｅ

ＰＢＡｓꎬ对其进行表征和吸附性能测试ꎮ 同时ꎬ将制

备的 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 与聚合物结合ꎬ构建具有特定功

能的复合膜(ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ)ꎬ并对其吸附性能及吸

附机理展开评估ꎮ 在此基础上ꎬ以该复合膜为基膜ꎬ
进行界面聚合反应ꎬ制得 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦꎬ测定其

纳滤性能及对 Ｃｓ＋的截留能力ꎮ

１　 试剂与仪器

试剂:三水合亚铁氰化钾( > ９８％)、聚丙烯腈

􀅰７０２􀅰
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(ＰＡＮꎬＭｗ ＝ １４９ ０００ ~ １５１ ０００)ꎬ阿拉丁试剂有限公

司生产ꎻ三氯化铁(ＡＲ)、一水合柠檬酸(ＡＲ)、二水

合氯化铜(ＡＲ)、六水合氯化钴(ＡＲ)、ＮꎬＮ－二甲基

甲酰胺(ＤＭＦꎬＡＲ)、聚乙烯吡咯烷酮(ＰＶＰꎬＡＲ)、氯
化钠 (ＡＲ)、氯化镁 (ＡＲ)、硫酸钠 (ＡＲ)、正己烷

(ＡＲ)ꎬ国药集团化学试剂有限公司生产ꎻ哌嗪

(ＰＩＰꎬ９９％)、均苯三甲酰氯 ( ＴＭＣꎬ纯度 > ９８％)ꎬ
Ｓｉｇｍａ－Ａｌｄｒｉｃｈ 生产ꎮ

仪器:电子分析天平(ＢＳＡ２２４Ｓ)ꎬ超声波清洗机

(ＳＢ － ４２００ＤＴＤ)ꎬ 电热恒温鼓风干燥箱 ( ＤＨＧ －
９０７０Ｂ)ꎬ超纯水仪(ＵＮＩＱＵＥ－Ｒ２０)ꎬ离心机(Ｈ３ －
１８Ｋ)ꎬｐＨ 计(ＰＨＳ－３Ｅ)ꎬ电感耦合等离子体原子发

射光谱仪(Ｔｈｅｒｍｏ ＴＣＡ－６３０)ꎬ傅里叶变换红外光谱

仪(Ｔｅｎｓｏｒ ２７)ꎬ扫描电子显微镜(Ｓ－４８００)ꎬＸ 射线

衍射(Ｄｒｕｋｅｒ ＡＤＶＡＮＣＥ)ꎮ

２　 实验方法

２􀆰 １　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的合成

根据文献[１４]报道的方法合成 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓꎮ
称取一定量 Ｋ４[Ｆｅ(ＣＮ) ６]􀅰３Ｈ２Ｏ、Ｃ６Ｈ８Ｏ７􀅰Ｈ２Ｏ 溶

于水ꎬ超声 １０ ｍｉｎꎬ记为溶液 Ａꎻ称取一定量的 ＣｏＣｌ２􀅰
６Ｈ２Ｏ、Ｃ６Ｈ８Ｏ７􀅰Ｈ２Ｏ 溶于水ꎬ超声 １０ ｍｉｎꎬ记为溶液

Ｂꎻ取 ２０ ｍＬ 溶液 Ｂ 于烧杯中ꎬ再取 ２０ ｍＬ 溶液 Ａ 以

１ ｍＬ / ｍｉｎ 的速度滴加到溶液 Ｂꎬ温度维持在 ４０℃ꎬ
待溶液 Ａ 完全加入溶液 Ｂ 后继续加热搅拌 ３０ ｍｉｎꎬ
离心收集产物ꎬ水洗、乙醇洗ꎬ获得 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓꎬ放
置在干燥箱中过夜ꎮ
２􀆰 ２　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜的制备

将 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ、ＰＡＮ 和 ＰＶＰ 加入 ＤＭＦ 溶剂ꎬ
密封后在 ６０℃水浴锅中搅拌一天ꎬ静置过夜ꎮ 之后

倾倒该铸膜液于玻璃板上ꎬ刮成液膜ꎬ浸入去离子水

交换溶剂ꎬ记为 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜ꎮ
ＰＡＮ－Ｐ 膜的制备采用类似方法ꎬ但铸膜液中不

加 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓꎮ
２􀆰 ３　 界面聚合过程

将 ＰＡＮ－Ｐ 膜、ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜和购买的 ＰＳｆ
膜作为基膜ꎬ通过界面聚合制备纳滤膜ꎬ分别命名

ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ、ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 和 ＰＳｆ ＮＦꎮ 首先ꎬ配
置 ０􀆰 １％ ＰＩＰ 和 ０􀆰 １％ ＴＭＣ 的溶液ꎬ并将基膜固定

在特制的模具上ꎻ其次ꎬ将 ＰＩＰ 溶液倒在膜表面ꎬ浸
润 ２ ｍｉｎꎬ之后倒出多余的 ＰＩＰ 溶液并用滚轮压干膜

表面ꎻ随后ꎬ倒入 ＴＭＣ 溶液ꎬ１ ｍｉｎ 后倒出多余的溶

液ꎬ并将膜放入 ８０℃的烘箱中固化 １ ｍｉｎꎻ最后ꎬ用
正己烷溶液冲洗掉膜表面剩余的 ＴＭＣꎬ将该膜浸泡

在去离子水中过夜以备用ꎮ
２􀆰 ４　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的吸附实验

将指定量的吸附剂置于锥形瓶中ꎬ然后加入

１００ ｍＬ 浓度为 ５０ ｍｇ / Ｌ 的 Ｃｓ＋溶液ꎮ 反应结束后ꎬ
通过离心法分离出上清液ꎬ并进行适当稀释ꎮ 随后ꎬ
采用 ＩＣＰ－ＭＳ 分析样品中 Ｃｓ＋的浓度ꎮ 根据式(１)
计算吸附容量(Ｑｅ):

Ｑｅ ＝ [Ｖ(Ｃ０ － Ｃｅ)] / ｍ (１)

式中ꎬＣ０ 为溶液初始 Ｃｓ＋浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＣｅ 为吸附平衡

时 Ｃｓ＋浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＶ 为溶液体积ꎬＬꎻｍ 为吸附剂的

质量ꎬｇꎮ
将指定量的吸附剂投入 Ｃｓ＋ 溶液中ꎬ以 ＨＣｌ 或

ＮａＯＨ 溶液调整其 ｐＨꎮ 反应后ꎬ离心取上清液稀

释ꎬ用 ＩＣＰ－ＭＳ 测定 Ｃｓ＋的浓度ꎬ计算 Ｑｅꎮ
将不同量的吸附剂置于 Ｃｓ＋ 溶液中ꎬ反应结束

后离心取上清液稀释ꎬ通过 ＩＣＰ －ＭＳ 测定 Ｃｓ＋ 的浓

度ꎬ计算 Ｑｅꎮ
２􀆰 ５　 吸附机理的探究

为了了解 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 对 Ｃｓ＋的吸附过程ꎬ运用

拟一阶动力学模型和拟二阶动力学模型针对实验数

据展开拟合ꎮ
拟一阶动力学模型方程式:

ｌｎ(Ｑｅ － Ｑｔ) ＝ ｌｎＱｅ － ｋ１ ｔ (２)

其中ꎬｔ 为时间ꎬｍｉｎꎻＱｔ 为当时间为 ｔ 时 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ
的吸附容量ꎬｍｇ / ｇꎻＱｅ 为吸附平衡时 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ
的吸附容量ꎬｍｇ / ｇꎻｋ１ 为速率常数ꎬｍｉｎ－１ꎮ

拟二阶动力学模型方程式:
Ｑｔ ＝ ｋ２ ｔＱ２

ｅ / (１ ＋ Ｑｅ ｔｋ２) (３)

其中ꎬｔ 为时间ꎬｍｉｎꎻＱｔ 为当时间为 ｔ 时 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ
的吸附容量ꎬｍｇ / ｇꎻＱｅ 为吸附平衡时 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ
的吸附容量ꎬｍｇ / ｇꎻｋ２ 为速率常数ꎬｍｉｎ－１ꎮ

为了了解吸附 Ｃｓ＋ 的作用机制ꎬ采用 Ｌａｎｇｍｕｉｒ
模型和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型对获得的实验数据进行拟合

处理ꎮ
Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型方程式:

Ｑｅ ＝ Ｑｍ[ＫＬＣｅ / (１ ＋ ＫＬＣｅ)] (４)

其中ꎬＣｅ 为吸附平衡时 Ｃｓ＋ 的浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＱｍ 为吸

附剂表面完全被 Ｃｓ＋覆盖时的最大理论吸附容量ꎬ
ｍｇ / ｇꎻＱｅ 为吸附平衡时 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的吸附容量ꎬ
ｍｇ / ｇꎻＫＬ 为与结合点的亲和力有关的 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 常

数ꎬＬ / ｍｇꎮ
Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型方程式:

Ｑｅ ＝ ＫＦＣ１ / ｎ
ｅ (５)
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其中ꎬｎ 为吸附剂与吸附质之间亲和力强度无量纲

常数ꎻＣｅ 为吸附平衡时 Ｃｓ＋的浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＫＦ 为与吸

附容量有关的 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 常数ꎬｍｇ１－１ / ｎ􀅰Ｌ１ / ｎ / ｇꎻＱｅ 为

吸附平衡时 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的吸附容量ꎬｍｇ / ｇꎮ
２􀆰 ６　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜的静态吸附实验

同 ２􀆰 ４ 测试步骤ꎮ
２􀆰 ７　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜的性能测试

采用串联板式错流纳滤测试系统进行膜的纳滤

性能测试ꎮ 为了在板式错流纳滤测试系统中建立稳

定性ꎬ使用去离子水对膜在 ８ ｂａｒ 下预压 ３０ ｍｉｎꎬ以
便充分压实膜表面ꎻ预压结束后将压力调整到

６ ｂａｒꎬ运行 １０ ｍｉｎ 后用 １０ ｍＬ 的离心管收集渗透

液ꎬ并记录渗透液的质量以及收集的时间ꎬ通过式

(６)、(７)计算膜的纯水通量 Ｊｗ(Ｌ / ｍ２􀅰ｈ)和纯水渗

透通量 Ａ(Ｌ / ｍ２􀅰ｈ􀅰ｂａｒ)ꎮ
Ｊｗ ＝ [Ｖ / (Ａｍ × Δｔ)] × １００％ (６)

Ａ ＝ ＪＷ / ΔＰ (７)

其中ꎬＶ 为渗透液的体积ꎬＬꎻＡｍ 为膜的有效面积ꎬ
ｍ２ꎻΔｔ 为接样品时的时间ꎬｈꎻΔＰ 为跨膜压力差ꎬ
ｂａｒꎮ

分别配置 ２ ０００ ｍｇ / Ｌ 的 ＮａＣｌ、ＭｇＣｌ２ 和 Ｎａ２ＳＯ４

溶液ꎬ以及 １×１０－６的 ＣｓＣｌ 溶液ꎬ将进料液纯水替换

为所配置的盐溶液ꎬ运行 ２５ ｍｉｎ 后用 １０ ｍＬ 的离心

管收集渗透液ꎬ并记录渗透液的质量以及收集的时

间ꎮ 膜的纳滤性能可由截留率评价ꎬ通过式(８)计

算纳滤膜对 ３ 种盐的截留率ꎮ
Ｒ(％) ＝ (１ － ＣＰ / Ｃｆ) × １００％ (８)

其中ꎬＲ 为截留率ꎬ％ꎻ而 Ｃ ｆ 和 Ｃｐ 分别为进料液和

渗透液中的盐浓度ꎬｍｇ / Ｌꎮ

３　 结果与讨论

３􀆰 １　 表征结果

３􀆰 １􀆰 １　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的结构表征

图 １( ａ)是 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的 ＦＴ－ＩＲ 图ꎮ 如图 １
(ａ)所示ꎬ５９４ ｃｍ－１处的特征峰归因于 Ｆｅ—Ｃ 和 Ｎ—Ｃｏ
键的生成[１５]ꎻ１ ６０９ ｃｍ－１处出现的吸收峰归因于柠

檬酸修饰的 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 结构中—ＣＯＯ—的伸缩振

动ꎻ２ ０８９ ｃｍ－１处出现的吸收峰归因于—Ｃ≡Ｎ—键

的拉伸[１６]ꎬ３ ３９４ ｃｍ－１处出现的吸收峰归因于—ＯＨ
键的强伸缩振动[１７]ꎮ 图 １( ｂ) 为 Ｃｏ －Ｆｅ ＰＢＡｓ 的

ＸＲＤ 图谱ꎬ在 １７°、２４°、３５°、３９°、４３°、５１°处出现衍射

峰ꎬ与 Ｃｏ２Ｆｅ(ＣＮ) ６ 标准卡片对比得知对应的晶面

为(２００)、(２２０)、(４００)、(４２０)、(４２２)、(４４０)ꎮ

(ａ)ＦＴ－ＩＲ 图谱

(ｂ)ＸＲＤ 图谱

图 １　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的 ＦＴ－ＩＲ 和 ＸＲＤ 图谱

图 ２ 为 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的 ＳＥＭ 图ꎬ从图 ２ 中可以

观察到 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 表面存在大量的孔隙ꎮ 通过 Ｎ２

吸附－脱附等温线计算出 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的 ＢＥＴ 表面

积为 ~ １８１􀆰 ７７ ｍ２ / ｇꎬ 显著高于商业 ＰＢ ( ~ ２６􀆰 ８
ｍ２ / ｇ) [１８]ꎮ 图 ３( ａ)为 ７７􀆰 ３ Ｋ 液氮条件下 Ｃｏ－Ｆｅ
ＰＢＡｓ 表现出Ⅳ型等温吸附曲线[１９]ꎮ 图 ３(ｂ)为 Ｃｏ－
Ｆｅ ＰＢＡｓ 的 ＢＪＨ 解吸孔径分布ꎬ显示出均匀的介孔

孔径ꎬ其孔径为 ２２􀆰 ０５ ｎｍ(表 １)ꎮ 图 ４ 展示了 Ｃｏ－
Ｆｅ ＰＢＡｓ 的热重(ＴＧＡ)图ꎮ 该图表明ꎬＣｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ
的失重过程分为两个阶段:第一阶段涉及配位水和

间隙水分子的蒸发[２０]ꎻ第二阶段是—Ｃ≡Ｎ—键的

断裂与分解[１６]ꎮ

图 ２　 不同倍数下 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的 ＳＥＭ 图

１—吸附ꎻ２—脱附

(ａ)Ｎ２ 吸附－脱附等温线
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(ｂ)孔径分布

图 ３　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的氮气吸附－脱附等温线和

孔径分布

表 １　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 孔结构参数

材料 ＳＢＥＴ / (ｍ２􀅰ｇ－１) 孔径 / ｎｍ 孔容 / (ｃｍ３􀅰ｇ－１)

Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ １８１􀆰 ７７ ２２􀆰 ０５ ０􀆰 ４４

图 ４　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的热重曲线图

３􀆰 １􀆰 ２　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜的结构表征

利用 ＦＴ － ＩＲ 表征 Ｃｏ － Ｆｅ ＰＢＡｓ、 ＰＡＮ － Ｐ 和

ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐꎬ如图 ５( ａ)所示ꎮ 从 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ
膜的谱线可以看出ꎬ２ ０８９ ｃｍ－１处为 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 结构

(ａ)ＦＴ－ＩＲ 图谱

(ｂ)ＸＲＤ 图谱

１—Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓꎻ２—ＰＡＮ－Ｐ 膜ꎻ３—ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜

图 ５　 ＦＴ－ＩＲ 和 ＸＲＤ 图

中的—Ｃ≡Ｎ—伸缩振动导致的吸收峰[１６]ꎻ２ ２４４ ｃｍ－１

及 １ ４５０ ｃｍ－１处为 ＰＡＮ－Ｐ 的—Ｃ≡Ｎ 的伸缩振动峰

和 Ｃ—Ｈ 的面外、面内弯曲振动峰ꎬ且 ２ ９３７ ｃｍ－１处

出现不对称的—ＣＨ２—的伸缩振动峰[２１]ꎮ 图 ５(ｂ)
的 ＸＲＤ 谱显示ꎬＣｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 和 ＰＡＮ－Ｐ 膜在 １０ ~
６０°范围内具有相似的特征峰ꎬ且 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜

也表现出相同的特征峰ꎮ
图 ６ 的 ＳＥＭ 分析显示ꎬＰＡＮ－Ｐ 膜表面光滑ꎬ

ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜表面粗糙ꎬ孔隙增多ꎮ 这可能是由

于 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的添加破坏了 ＰＡＮ 分子间的交联ꎬ
增加了孔隙率ꎮ

(ａ)ＰＡＮ－Ｐ (ｂ)ＰＡＮ－Ｐ

(ｃ)ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ (ｄ)ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ

图 ６　 不同倍数下膜的 ＳＥＭ 图

３􀆰 ２　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的吸附性能

３􀆰 ２􀆰 １　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 吸附性能的影响

图 ７(ａ)揭示了溶液 ｐＨ 对 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 吸附性

能的影响ꎮ 在 ｐＨ 为 ３ 和 ５ 时ꎬ由于 Ｈ＋ 浓度高ꎬ与
Ｃｓ＋竞争吸附位点ꎬ导致吸附容量较低ꎮ 随着 ｐＨ 增

至 ７、９、１１ꎬＨ＋ 浓度降低ꎬ竞争减弱ꎬ吸附容量增

加[１９]ꎮ 图 ７(ｂ)显示固液比的影响ꎮ 随着固液比的

增加ꎬＣｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的吸附容量先增后减ꎬ而 Ｃｓ＋ 去

除率持续上升ꎮ 在固液比低于 ０􀆰 １ ｇ / Ｌ 时ꎬＣｏ－Ｆｅ
ＰＢＡｓ 用量增加ꎬ吸附位点增多ꎬ吸附容量上升[２２]ꎮ
固液比达到 ０􀆰 １ ｇ / Ｌ 时ꎬ吸附容量达峰值ꎬ进一步增

加则导致吸附容量下降ꎮ 图 ７(ｃ)显示吸附时间对

Ｃｏ－ Ｆｅ ＰＢＡｓ 吸附容量的影响ꎬ在 ２ ｈ 内 Ｃｏ － Ｆｅ
ＰＢＡｓ 吸附容量迅速上升ꎬ并在 １２ ｈ 时达到平衡ꎬ此
时对应的吸附容量为 ~ ２７０􀆰 ７１ ｍｇ / ｇꎬ对 Ｃｓ＋的去除

率达到 ９１％ꎮ 在吸附初期ꎬ由于表面吸附位点丰

富ꎬＣｓ＋吸附速率高ꎮ 然而ꎬ随着时间推移ꎬ吸附位点

逐渐饱和ꎬ导致吸附速率下降ꎮ
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(ａ)溶液 ｐＨ 的影响

(ｂ)固液比的影响

(ｃ)时间的影响

图 ７　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 吸附容量的影响因素

３􀆰 ２􀆰 ２　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 吸附机理的研究

图 ８(ａ)的拟合结果和表 ２ 的拟合参数表明ꎬＣｏ－

１—拟一阶动力学模型ꎻ２—拟二阶动力学模型

(ａ)动力学拟合曲线

１—Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎻ２—Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型

(ｂ)吸附等温线

图 ８　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的动力学拟合曲线和

吸附等温线

Ｆｅ ＰＢＡｓ 对 Ｃｓ＋ 的吸附更符合拟二阶动力学模型

(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９９)ꎬ表明化学吸附主导吸附过程ꎮ 图 ８(ｂ)
和表 ３ 显示ꎬＬａｎｇｍｕｉｒ 模型(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９８)比 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ
模型(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ７６)更好地拟合吸附数据ꎬ表明吸附过

程为单分子层吸附ꎮ
表 ２　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 吸附 Ｃｓ＋的动力学模拟参数

拟一阶动力学模型 拟二阶动力学模型

吸附容量 /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

速率常数 /

(ｍｉｎ－１)
Ｒ２

吸附容量 /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

速率常数 /

(ｇ－１􀅰ｍｇ－１􀅰ｈ－１)
Ｒ２

２６１􀆰 ９０ １０􀆰 ０５ ０􀆰 ９８ ２７１􀆰 １３ ０􀆰 ０８ ０􀆰 ９９

表 ３　 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 吸附 Ｃｓ＋的 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 和
Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型拟合参数

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型

吸附容量 /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 常数 /

(ｍＬ􀅰ｍｇ－１)
Ｒ２

Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 常数 /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)
ｎ Ｒ２

３６０􀆰 ２７ ０􀆰 ６３ ０􀆰 ９８ ２４１􀆰 ６７ １２􀆰 ５ ０􀆰 ７６

３􀆰 ３　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜的吸附性能

３􀆰 ３􀆰 １　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜吸附容量的影响

图 ９ 为各因素对 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜吸附容量的

影响ꎮ 图 ９(ａ)显示ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜的吸附容量随

Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 掺杂量增加而增大ꎬ但掺杂量超过

６０ ｍｇ 时ꎬ由于 ＤＭＦ 溶剂饱和ꎬＣｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 无法完

全溶解[２３]ꎮ 因此ꎬ后续实验采用 ６０ ｍｇ 为掺杂量ꎬ
在此条件下该膜的吸附容量为~２５４􀆰 ３３ ｍｇ / ｍ２ꎮ 图

９(ｂ)表明ꎬ溶液 ｐＨ 显著影响膜的吸附容量ꎮ 酸性

条件下吸附容量低ꎬ可能是由于 Ｈ＋与 Ｃｓ＋竞争吸附

位点ꎻ碱性条件下吸附容量增加ꎬ可能是由于 ｐＨ 升

高降低了 Ｈ＋浓度ꎬ减少了竞争ꎬ同时膜表面的—Ｃ≡
Ｎ 基团水解生成—ＣＯＯ－ 基团ꎬ增强了对 Ｃｓ＋ 的吸

附[２４]ꎮ 图 ９(ｃ)表明ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜在 ３０ ｍｉｎ 内

吸附容量迅速上升ꎬ１２ ｈ 达到平衡ꎬ斜率随时间减

小ꎬ反映了吸附位点逐渐饱和ꎮ 图 ９(ｄ)显示ꎬ吸附

容量与 Ｃｓ＋初始浓度正相关ꎬ低浓度下ꎬ膜中吸附位

点多ꎬ吸附能力随 Ｃｓ＋浓度增加而快速增加ꎻ高浓度

时ꎬ吸附位点饱和ꎬ吸附能力增加有限ꎮ

(ａ)Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 掺杂量的影响
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(ｂ)溶液 ｐＨ 的影响

(ｃ)时间的影响

(ｄ)Ｃｓ＋初始浓度的影响

图 ９　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜吸附容量的影响因素

３􀆰 ３􀆰 ２　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜吸附机理的研究

ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜的吸附动力学研究结果如图

１０ 和表 ４、表 ５ 所示ꎮ 由图 １０( ａ)及表 ４ 可知ꎬ拟
二阶动力学模型(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９９４ ３)的拟合结果明显优

于拟一阶动力学模型(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９９１ １)ꎬ且其预测的

平衡吸附容量 ( ~ ２４４􀆰 ９６ ｍｇ / ｍ２ ) 更接近实验值

( ~２５４􀆰 ３３ ｍｇ / ｍ２)ꎬ表明化学吸附在吸附过程中起

主导作用ꎮ 此外ꎬ从图 １０ ( ｂ) 和表 ５ 对比得知ꎬ
Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９９)比 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型(Ｒ２ ＝
０􀆰 ７４)更好地拟合了数据ꎬ表明吸附过程为单分子

层吸附ꎮ

１—拟一阶动力学模型ꎻ２—拟二阶动力学模型

(ａ)动力学拟合曲线

１—Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎻ２—Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型

(ｂ)吸附等温线

图 １０　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜的动力学拟合曲线和

吸附等温线

表 ４　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜去除 Ｃｓ＋的动力学模拟参数

拟一阶动力学模型 拟二阶动力学模型

吸附容量 /

(ｍｇ􀅰ｍ－２)

速率常数 /

(ｍｉｎ－１)
Ｒ２

吸附容量 /

(ｍｇ􀅰ｍ－２)

速率常数 /

(ｍ－２􀅰ｍｇ－１􀅰ｈ－１)
Ｒ２

２４０􀆰 ２４ １３􀆰 １８ ０􀆰 ９９１１ ２４４􀆰 ９６ ０􀆰 １６ ０􀆰 ９９４３

表 ５　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜去除 Ｃｓ＋的 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 和
Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型拟合参数

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型

吸附容量 /

(ｍｇ􀅰ｍ－２)

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 常数 /

(ｍＬ􀅰ｍｇ－１)
Ｒ２

Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 常数 /

(ｍｇ􀅰ｍ－２)
ｎ Ｒ２

２５８􀆰 ３０ １􀆰 ５３ ０􀆰 ９９ １７１􀆰 ８８ ９􀆰 ０９ ０􀆰 ７４

３􀆰 ４　 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜的截留性能研究

ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜的截留性能研究结果如图

１１ꎮ 图 １１(ａ)表明ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜的水通量最

高ꎬ达到~３６􀆰 ５１ Ｌ / (ｍ２􀅰ｈ􀅰ｂａｒ)ꎬ这可能是由于 Ｃｏ－
Ｆｅ ＰＢＡｓ 掺杂增加了膜的孔径和孔隙率ꎮ 在纳滤性

能方面ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜对 Ｎａ２ＳＯ４ 的截留率仍

保持在~９５％ꎬ而对 ＮａＣｌ 和 ＭｇＣｌ２ 的截留率下降较

为显著ꎮ 此外ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜对 Ｃｓ＋的截留率

从 ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜的 ３３􀆰 ８１％提升至 ８７􀆰 ３５％ꎬ约 ２􀆰 ５８
倍ꎬ这表明 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 的掺杂优化了基膜结构ꎮ
与商品膜 ＰＳｆ ＮＦ 相比ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜对 Ｃｓ＋

的截留率提高了 １􀆰 ８ 倍ꎮ

(ａ)水通量

􀅰２１２􀅰
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１—ＮａＣｌꎻ２—ＭｇＣｌ２ꎻ３—Ｎａ２ＳＯ４ꎻ４—Ｃｓ＋

(ｂ)３ 种膜对盐和 Ｃｓ＋的截留率

图 １１　 ＰＳｆ ＮＦ、ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 和 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ
膜的水通量以及截留率

４　 结论

(１)通过共沉淀法合成了 Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓꎬ采用相

转化法制备了 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 膜ꎬ随后通过界面聚合

反应制备了多功能的 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 纳滤膜ꎮ
(２)在 ｐＨ 为 ７、固液比 ０􀆰 ２ ｇ / Ｌ 条件下ꎬＣｏ－Ｆｅ

ＰＢＡｓ 吸附容量达 ~ ２７０􀆰 ７１ ｍｇ / ｇꎬ Ｃｓ＋ 去除率为

９１％ꎮ Ｃｏ － Ｆｅ ＰＢＡｓ 晶体结构稳定ꎬ比表面积为

１８１􀆰 ７７ ｍ２ / ｇꎬ吸附过程符合 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型和拟二阶

动力学模型ꎮ
(３)掺杂 ６０ ｍｇ Ｃｏ－Ｆｅ ＰＢＡｓ 时ꎬＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ

膜性能最佳ꎬ吸附容量 ~ ２５４􀆰 ３３ ｍｇ / ｍ２ꎮ 整个吸附

过程符合拟二阶动力学模型和 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎬ表明

吸附主要为化学吸附ꎬ具有单分子层吸附特征ꎮ
(４)以 ＰＢＡｓ / ＰＡＮ－Ｐ 为基膜的纳滤膜ꎬ对 Ｃｓ＋的

截留率为~８７􀆰 ３５％ꎬ是 ＰＡＮ－Ｐ ＮＦ 膜的 ２􀆰 ５８ 倍ꎬ是 ＰＳｆ
ＮＦ 膜的 １􀆰 ８ 倍ꎬ水通量增至~３６􀆰 ５１ Ｌ / (ｍ２􀅰ｈ􀅰ｂａｒ)ꎮ
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