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摘要:为提高纳米零价铁(ｎＺＶＩ)对有机－重金属复合污染物的去除性能ꎬ制备不同质量负载比的硫化纳米零价铁(ｎＺＶＩ /

Ｓ)ꎬ对其去除对氯苯胺(ＰＣＡ)和 Ｐｂ(Ⅱ)的效果及机制进行了研究ꎮ 采用 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)、傅里叶变换红外光谱(ＦＴ－ＩＲ)、Ｘ
射线光电子能谱(ＸＰＳ)和 Ｎ２ 吸附—脱附表征材料结构ꎬ并考察 ｐＨ、投加量、吸附动力学、吸附等温线、热力学及老化稳定性对

去除过程的影响ꎮ 结果表明ꎬ硫化改性改变了 ｎＺＶＩ 的晶相组成、表面官能团和孔结构ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 比表面积为 ３７􀆰 ６９ ｍ２ / ｇꎮ 随
投加量增加ꎬＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)去除率均升高ꎻ当投加量为 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ 及以上时ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 的去除率超过 ９０％ꎬ对 Ｐｂ(Ⅱ)接
近完全去除ꎮ 吸附过程以化学吸附和单分子层吸附为主ꎬ且具有自发吸热特征ꎮ 机理分析表明ꎬＰＣＡ 主要通过表面富集、氢键
和弱配位作用去除ꎬＰｂ(Ⅱ)主要通过含硫位点结合、表面络合及 ＰｂＳ 沉淀固定ꎮ 老化 １５ ｄ 后ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 仍保持较高去除效率ꎬ
表明其具有较好的稳定性和抗老化性能ꎮ
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复ꎬ通讯联系人ꎬｃｚｈａｔｂ＠ １６３.ｃｏｍꎮ

　 　 对氯苯胺(ＰＣＡ)是染料、农药、医药及精细化

工生产中常见的氯代芳香胺中间体ꎬ具有毒性和持

久性ꎬ进入水环境后可引发生态风险[１]ꎮ ＰＣＡ 含苯

环、氯取代基ꎬ常规生物处理周期长、效率有限ꎬ难以

实现风险削减ꎻ因此ꎬ零价铁还原和高级氧化过程被

用于 ＰＣＡ 去除研究[２]ꎮ 实际工业废水中ꎬ有机污染

物常与重金属离子共存ꎬＰｂ(Ⅱ)具有不可降解性和

累积性ꎬ可通过吸附、络合和沉淀等过程迁移转

化[３]ꎮ ＰＣＡ 与 Ｐｂ(Ⅱ)共存时ꎬ二者可能通过络合、
竞争吸附或氧化还原作用改变赋存形态和反应活

性ꎬ使去除过程更复杂[４]ꎮ
纳米零价铁(ｎＺＶＩ)粒径小、比表面积大、还原

活性强ꎬ已用于卤代有机物降解和重金属固定[５－６]ꎮ
ｎＺＶＩ 的 Ｆｅ０ 核可提供电子ꎬ表面氧化物壳层可提供

吸附、络合和共沉淀位点ꎻＰｂ(Ⅱ)去除通常涉及吸

附、壳层固定、共沉淀和还原等过程[７]ꎮ 但未改性

ｎＺＶＩ 易团聚和氧化钝化ꎬ导致活性位点减少、电子

利用率降低ꎬ限制持续反应能力[８]ꎮ 硫化改性可在

ｎＺＶＩ 表面形成 ＦｅＳｘ 等含硫结构ꎬ调节表面电性和

电子传递路径ꎬ减少无效耗铁反应ꎬ提高选择性和稳
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定性[９－１０]ꎮ 对有机污染物ꎬ硫化层可促进电子转移ꎬ并
增强部分卤代或疏水性有机物的表面富集[１１]ꎻ对重金

属离子ꎬ低价硫物种可通过络合和金属硫化物沉淀强

化固定ꎬＰｂ(Ⅱ)易与含硫位点形成稳定硫化物[１２]ꎮ
目前 Ｓ－ｎＺＶＩ 去除氯代有机物、硝基芳香化合

物和重金属的研究已有报道ꎬ但多集中于单一污染

物体系[１３]ꎮ Ｆｅ / Ｓ 比、硫形态和反应条件会影响材

料晶相、官能团、孔结构和反应路径[１４]ꎮ 在 ＰＣＡ 与

Ｐｂ(Ⅱ)共存体系中ꎬ表面富集、含硫位点固定、表面

电荷变化和 Ｆｅ０ 电子传递可能同时发生ꎬ协同去除

规律及界面机制仍需明确[１５]ꎮ 基于此ꎬ制备不同负

载比 ｎＺＶＩ / Ｓꎬ考察其对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)复合污染体

系的去除效果ꎬ并结合动力学、等温吸附、热力学及

材料表征分析作用机制ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 实验试剂及仪器

实验所用对氯苯胺(ＰＣＡ)、硝酸铅ꎬ均为分析

纯ꎬ购自上海麦克林生化科技股份有限公司ꎻ实验用

水为去离子水ꎮ ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)浓度分别采用双束

紫外－可见分光光度计和火焰原子吸收分光光度计

测定ꎮ
１􀆰 ２　 材料制备

采用液相还原法制备硫化纳米零价铁(Ｓ－ｎＺＶＩ)ꎮ
称取 ５􀆰 ５６ ｇ ＦｅＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ 和 １ ｇ ＰＶＰꎬ溶于 ６０ ｍＬ 无

水乙醇和 １４０ ｍＬ 纯水的混合溶液中ꎬ转移至 ５００ ｍＬ
三颈烧瓶ꎬ持续通入 Ｎ２ 保护ꎬ并以 ２５０ ｒ / ｍｉｎ 搅拌

１５ ｍｉｎꎮ 随后称取一定量 Ｎａ２Ｓ２Ｏ４ 加入 ２００ ｍＬ
ＮａＢＨ４ 溶液中ꎬ混匀后逐滴加入三颈烧瓶ꎬ反应

３０ ｍｉｎꎮ 反应结束后ꎬ用外置磁铁分离黑色固体ꎬ弃
去上清液ꎬ并用超纯水和无水乙醇各洗涤 ３ 次ꎮ 所

得固体于 ６０℃真空干燥后密封保存ꎮ 按上述方法

制备 ｎ(Ｆｅ) ∶ｎ(Ｓ)分别为 １ ∶１、１ ∶２和 ２ ∶１的 Ｓ－ｎＺＶＩꎮ
１􀆰 ３　 材料表征

采用傅里叶红外光谱仪表征 ｎＺＶＩ 和 ｎＺＶＩ / Ｓ 的

表面官能团ꎮ 采用 Ｘ 射线衍射仪分析材料晶相结

构ꎮ 采用 Ｘ 射线光电子能谱仪分析材料表面元素

组成及化学价态ꎮ 采用比表面积及孔径分析仪测定

材料比表面积、孔容和平均孔径等孔结构参数ꎮ
１􀆰 ４　 实验方法

按各实验设置配制 ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染溶

液ꎬ加入制备的 ｎＺＶＩ / Ｓ 材料ꎬ使材料与溶液充分接

触反应ꎮ 于设定时间取样ꎬ经 ０􀆰 ４５ μｍ 滤膜过滤

后ꎬ分别测定 ＰＣＡ 和 Ｐｂ (Ⅱ) 的残余质量浓度ꎮ

ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的吸附量和去除率分别按式(１)和
式(２)计算ꎮ

Ｑｔꎬｉ ＝ [(Ｃ０ꎬｉ － Ｃｔꎬｉ) × Ｖ] / ｍ (１)
ηｉ ＝ [(Ｃ０ꎬｉ － Ｃｔꎬｉ) / Ｃ０ꎬｉ] × １００％ (２)

式中:Ｑｔꎬｉ为 ｔ 时间 ＰＣＡ 或 Ｐｂ(Ⅱ)的吸附量ꎬｍｇ / ｇꎻ
Ｃ０ꎬｉ、Ｃ ｔꎬｉ、Ｃｅꎬｉ分别为 ＰＣＡ 或 Ｐｂ(Ⅱ)的初始浓度、 ｔ
时间浓度和平衡浓度ꎬｍｇ / Ｌꎻｍ 和 Ｖ 分别为吸附剂

质量(ｇ)和溶液体积(Ｌ)ꎮ
吸附动力学实验:在最佳 ｐＨ 条件下ꎬ按优化投

加量向 １００ ｍＬ ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染溶液中加入

ｎＺＶＩ / Ｓꎬ室温振荡反应 １２ ｈꎬ并于 ３０~７２０ ｍｉｎ 取样ꎬ
测定 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)残余质量浓度ꎬ计算吸附量ꎮ
动力学数据采用准一级、准二级和颗粒内扩散模型

进行拟合ꎬ如式(３) ~ (５)所示ꎮ
Ｑｔ ＝ Ｑｅ × (１ － ｅ －ｋ１ｔ) (３)

ｔ / Ｑｔ ＝ (１ / Ｑｅ) ｔ ＋ １ / (ｋ２Ｑ２
ｅ) (４)

Ｑｔ ＝ ｋ３ ｔ０􀆰 ５ ＋ Ｃ (５)

式中:ｔ 为吸附时间ꎬｍｉｎꎻＱｔ 和 Ｑｅ 分别为 ｔ 时间和平

衡时 ＰＣＡ 或 Ｐｂ(Ⅱ)的吸附量ꎬｍｇ / ｇꎻｋ１ 和 ｋ２ 分别

为准一级动力学和准二级动力学模型的吸附速率常

数ꎻｋ３ 为颗粒内扩散模型的扩散系数ꎻＣ 为颗粒内扩

散模型常数ꎮ
等温吸附实验:设置 ＰＣＡ 初始质量浓度为 １０、

２０、３０、４０、５０ ｍｇ / ＬꎬＰｂ(Ⅱ)初始质量浓度为 ５、１０、
１５、２０ ｍｇ / Ｌꎮ 取 １０ ｍＬ 复合污染溶液于 ２０ ｍＬ 螺口

瓶中ꎬ调至最佳 ｐＨ 后按优化投加量加入材料ꎬ分别

在 ２５、３５、４５℃下振荡 ２ ｈꎮ 反应后过滤取上清液ꎬ
测定 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)质量浓度ꎬ计算平衡吸附量和

去除率ꎬ如式(６)、(７)所示ꎮ
Ｑｅ ＝ (ＱｍＫＬＣｅ) / (１ ＋ ＫＬＣｅ) (６)

Ｑｅ ＝ ＫＦｃ１ / ｎｅ (７)

式中:Ｑｅ 和 Ｑｍ 分别为 ＰＣＡ 或 Ｐｂ(Ⅱ)的平衡吸附

量和最大理论吸附量ꎬｍｇ / ｇꎻＣｅ 为平衡质量浓度ꎬ
ｍｇ / ＬꎻＫＬ 为 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 吸附平衡常数ꎬＬ / ｍｇꎻＫＦ 为

Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 吸附系数ꎻｎ 为吸附剂非线性因子ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 材料表征

２􀆰 １􀆰 １　 ＸＲＤ 表征结果分析

图 １ 为 ｎＺＶＩ 及不同质量负载比 ｎＺＶＩ / Ｓ 复合材

料的 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)图谱ꎮ 未改性 ｎＺＶＩ 中可观

察到 Ｆｅ０、Ｆｅ３Ｏ４ 和 Ｆｅ２Ｏ３ 等相关衍射信号ꎬ说明材

料中除金属铁活性组分外ꎬ还存在一定铁氧化物ꎬ这
与 ｎＺＶＩ 表面易氧化有关ꎮ 硫化改性后ꎬ各 ｎＺＶＩ / Ｓ
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材料的 Ｆｅ０ 衍射峰减弱ꎬ并在 ２θ≈３０°附近出现 ＦｅＳ
相关衍射峰ꎬ表明 Ｓ 成功引入 ｎＺＶＩ 体系并形成铁硫

相结构[１６]ꎮ 不同负载比材料的晶相特征存在差异ꎬ
其中 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的 ＦｅＳ 信号较明显ꎬ同时仍保留一定

Ｆｅ０ 和铁氧化物信号ꎬ说明该比例下铁基活性组分
与含硫组分共存特征较突出ꎬ有利于兼顾 Ｆｅ０ 活性
保持和硫化结构形成ꎮ

１—１ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ２—１ｎＺＶＩ / ２Ｓꎻ３—２ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ４—ｎＺＶＩ

图 １　 ｎＺＶＩ 及不同质量负载比 ｎＺＶＩ / Ｓ
复合材料的 ＸＲＤ 图谱

２􀆰 １􀆰 ２　 ＦＴ－ＩＲ 表征结果分析

图 ２ 为 ｎＺＶＩ 及不同质量负载比 ｎＺＶＩ / Ｓ 复合材

料的傅里叶变换红外光谱(ＦＴ－ＩＲ)图谱ꎮ 各材料在

３ ５００~３ ７００ ｃｍ－１和 １ ６００ ｃｍ－１附近分别出现—ＯＨ
伸缩振动峰和 Ｈ—Ｏ—Ｈ 弯曲振动峰ꎬ说明材料表

面存在羟基及吸附水ꎮ 硫化改性后ꎬｎＺＶＩ / Ｓ 的峰位

和峰强较 ｎＺＶＩ 发生变化ꎬ表明 Ｓ 的引入改变了材料

表面官能团组成ꎮ １ ４２０、８８０ ｃｍ－１附近峰可归属于
ＣＯ２－

３ 振动ꎬ可能与碳酸盐结构有关ꎻ１ ２３０、１ １４５ ｃｍ－１

附近峰对应含硫官能团振动ꎬ说明材料表面形成一

定含硫结构ꎮ 低波数区 ６１２ ｃｍ－１和 ４７０ ｃｍ－１附近峰
分别对应 Ｆｅ—Ｏ 和 Ｆｅ—Ｓ 振动ꎬ表明硫化改性后铁

氧化物和铁硫键共存[１７]ꎮ 不同 ｎＺＶＩ / Ｓ 样品的峰强
存在差异ꎬ说明硫负载比例会影响材料表面含硫官

能团、Ｆｅ—Ｓ 结构及化学组成ꎮ ＦＴ－ＩＲ 结果证明硫

化改性改变了 ｎＺＶＩ 表面官能团分布ꎬ并促进铁硫相

关结构形成ꎮ

１—ｎＺＶＩꎻ２—１ｎＺＶＩ / ２Ｓꎻ３—１ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ４—２ｎＺＶＩ / １Ｓ

图 ２　 ｎＺＶＩ 及不同质量负载比 ｎＺＶＩ / Ｓ
复合材料的 ＦＴ－ＩＲ 图谱

２􀆰 １􀆰 ３　 比表面积及孔径结构分析

图 ３ 为 ｎＺＶＩ 和 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的 Ｎ２ 吸附—脱附等

温线及孔径分布曲线ꎮ 由图 ３(ａ)可见ꎬ２ 种材料的

Ｎ２ 吸附量均随相对压力 Ｐ / Ｐ０ 升高而增加ꎬ并在高

相对压力区上升较明显ꎬ吸附—脱附曲线存在滞后

环ꎬ呈现介孔材料特征ꎬ其孔隙主要来源于纳米铁颗

粒堆积形成的粒间孔ꎮ 与 ｎＺＶＩ 相比ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 的

Ｎ２ 吸附量整体较高ꎬ表明硫化改性后材料孔隙结构

发生改变ꎮ ＢＥＴ 测试结果显示ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 的比表面

积为 ３７􀆰 ６９ ｍ２ / ｇꎬ具有一定表面暴露程度和孔隙发

育特征ꎮ 由图 ３(ｂ)可知ꎬ两种材料孔径主要分布于

介孔范围ꎬ其中 ｎＺＶＩ 的孔径分布峰集中在 ４~５ ｎｍꎬ
１ｎＺＶＩ / １Ｓ 的孔径分布峰向较大孔径方向移动ꎬ主要

集中在 ６~７ ｎｍꎬ且分布范围相对较宽ꎮ 硫化改性改

变了 ｎＺＶＩ 的颗粒堆积状态和孔径分布ꎬ使 １ｎＺＶＩ /
１Ｓ 形成较明显的介孔结构ꎬ有利于提高材料表面接

触面积和传质条件ꎮ

１—１ｎＺＶＩ / １Ｓ 吸附ꎻ２—１ｎＺＶＩ / １Ｓ 脱附ꎻ
３—ｎＺＶＩ 吸附ꎻ４—ｎＺＶＩ 脱附

(ａ)Ｎ２ 吸附－脱附等温线　

１—ｎＺＶＩꎻ２—１ｎＺＶＩ / １Ｓ
(ｂ)孔径分布曲线

图 ３　 ｎＺＶＩ 和 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的 Ｎ２ 吸附－脱附

等温线及孔径分布

２􀆰 １􀆰 ４　 ＸＰＳ 表征结果分析

图 ４ 为 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的 Ｘ 射线光电子能谱(ＸＰＳ)
全谱及 Ｓ ２ｐ、Ｆｅ ２ｐ 高分辨谱ꎮ 由图 ４(ａ)可知ꎬ材料

表面主要含 Ｆｅ、Ｏ、Ｃ 和 Ｓ 元素ꎬ其中 Ｆｅ ２ｐ 和 Ｓ ２ｐ
信号表明 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 表面存在铁、硫组分ꎮ 图 ４(ｂ)
显示ꎬＳ ２ｐ 谱峰可分解为多种含硫物种ꎬ其中低结

􀅰８３１􀅰



２０２６ 年 １１ 月 田耀宇等:硫化纳米零价铁处理 ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染体系

合能峰主要对应 Ｓ２－等低价硫物种ꎬ说明材料表面形

成硫化物或铁硫相关结构ꎻ较高结合能峰可能与部

分氧化态硫有关[１８]ꎮ 由图 ４( ｃ)可知ꎬＦｅ ２ｐ 谱中

Ｆｅ０、Ｆｅ(Ⅱ)和 Ｆｅ(Ⅲ)共存ꎬ表明材料表面既保留一

定金属铁活性组分ꎬ又存在铁氧化物或羟基氧化铁

等氧化产物ꎮ 综合来看ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 表面形成了金属

铁、铁氧化物和含硫组分共存的复合结构ꎬ说明硫化

改性改变了 ｎＺＶＩ 的表面元素组成和价态分布ꎮ

(ａ)ＸＰＳ 全谱 (ｂ)Ｓ ２ｐ 高分辨 ＸＰＳ 谱 (ｃ)Ｆｅ ２ｐ 高分辨 ＸＰＳ 谱

图 ４　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的 ＸＰＳ 全谱及 Ｓ ２ｐ、Ｆｅ ２ｐ
高分辨谱

２􀆰 ２　 投加量的影响

图 ５ 为材料投加量对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)去除率的

影响ꎮ 随投加量增加ꎬｎＺＶＩ 及各 ｎＺＶＩ / Ｓ 材料对 ２
种污染物的去除率整体升高ꎬ表明增加材料用量可

提高体系有效反应位点数量ꎮ 不同材料中ꎬ１ｎＺＶＩ /
１Ｓ 对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)均表现出较优去除效果ꎮ 当

投加量达到 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ 及以上时ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ
的去除率超过 ９０％ꎬ对 Ｐｂ(Ⅱ)接近完全去除ꎬ明显

优于未改性 ｎＺＶＩꎮ Ｐｂ(Ⅱ)去除率在较低投加量下

即快速升高ꎬ说明其较 ＰＣＡ 更易通过表面络合、沉
淀固定及还原作用被去除ꎮ １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的较高去除

(ａ)各材料不同投加量对 ＰＣＡ 去除率的影响

(ｂ)各材料不同投加量对 Ｐｂ(Ⅱ)去除率的影响

１—１ｎＺＶＩ / ２Ｓꎻ２—２ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ３—ｎＺＶＩꎻ４—１ｎＺＶＩ / １Ｓ

图 ５　 不同投加量下各材料对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)
去除率的影响

性能可能与硫化改性改善颗粒分散性、缓解表面钝

化、促进 Ｆｅ０ 电子传递及提供含硫结合位点有关[１９]ꎮ
因此ꎬ选取 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 作为后续机理研究材料ꎮ
２􀆰 ３　 ｐＨ 的影响

图 ６ 为初始 ｐＨ 对 ｎＺＶＩ 和 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除 ＰＣＡ
与 Ｐｂ(Ⅱ)的影响ꎮ 由图可知ꎬＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)对

ｐＨ 的响应存在明显差异ꎮ ＰＣＡ 在酸性条件下残余

质量浓度较低ꎬ随 ｐＨ 升高去除效果下降ꎻＰｂ(Ⅱ)则
在中性至碱性条件下残余质量浓度明显降低ꎮ ＰＣＡ
的去除差异主要与其存在形态、材料表面电荷及

Ｆｅ０ 反应活性有关ꎬ酸性条件有利于 Ｆｅ０ 电子释放并

减缓表面钝化ꎬ从而促进 ＰＣＡ 在材料表面的富集和

(ａ)ｐＨ 对不同材料去除 ＰＣＡ 的影响

(ｂ)ｐＨ 对不同材料去除 Ｐｂ(Ⅱ)的影响

１—ｐＨ＝ ３ꎻ２—ｐＨ＝ ５ꎻ３—ｐＨ＝ ７ꎻ４—ｐＨ＝ ９ꎻ５—ｐＨ＝ １１

图 ６　 ｐＨ 对不同材料去除 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的影响
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反应[２０]ꎮ 对于 Ｐｂ(Ⅱ)ꎬ酸性条件下 Ｈ＋与 Ｐｂ(Ⅱ)
竞争表面活性位点ꎬ不利于其吸附、络合和共沉淀固

定ꎻ随 ｐＨ 升高ꎬ材料表面负电性增强ꎬＰｂ(Ⅱ)更易

发生表面络合和沉淀反应ꎬ因此去除效果提高[２１]ꎮ
１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的去除效果优于 ｎＺＶＩꎬ
说明硫化改性可通过调控表面结构、增加含硫活性

位点并促进电子传递ꎬ提高材料在复合污染体系中

的反应性能ꎮ
２􀆰 ４　 吸附动力学

图 ７ 和表 １ 为 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除 ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复
合污染体系的动力学拟合结果ꎮ ２ 种污染物的准二

级动力学模型拟合相关系数均高于准一级动力学模

型ꎬ说明 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)在 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 表面的去除过

程以化学吸附为主[２２]ꎮ 吸附过程可分为快速反应

和缓慢平衡两个阶段:反应初期ꎬ材料表面未占据活

性位点较多ꎬＦｅ０ 供电子能力较强ꎬＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)
吸附量迅速增加ꎻ反应延长后ꎬ表面位点逐渐减少ꎬ
污染物向颗粒内部扩散或向稳定结合形态转化ꎬ吸
附速率降低并趋于平衡ꎮ 由表 １ 可知ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对

ＰＣＡ 的平衡吸附量高于 Ｐｂ(Ⅱ)ꎬ可能与硫化改性

增强材料对 ＰＣＡ 的表面富集及后续还原转化作用

有关ꎮ

(ａ)ＰＣＡ 吸附动力学拟合

(ｂ)Ｐｂ(Ⅱ)吸附动力学拟合

１—准一级动力学模型ꎻ２—准二级动力学模型

图 ７　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除复合污染体系中

ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的动力学模型拟合

图 ８ 为颗粒内扩散模型拟合结果ꎮ 拟合曲线呈

双线性特征且未通过坐标原点ꎬ表明 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)
的去除过程包括快速表面传质和缓慢颗粒内扩散 ２

个阶段ꎬ颗粒内扩散并非唯一限速步骤ꎮ 液膜扩散、
表面吸附和颗粒内扩散共同影响污染物在 １ｎＺＶＩ /
１Ｓ 上的传质与固定过程[２３]ꎮ

(ａ)１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 的颗粒内扩散模型拟合

(ｂ)１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 Ｐｂ(Ⅱ)的颗粒内扩散模型拟合

图 ８　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除复合污染体系中

ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的颗粒内扩散模型拟合

表 １　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除 ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染体系中

ＰＣＡ、Ｐｂ(Ⅱ)的动力学模型拟合参数

　 参数
１ｎＺＶＩ / １Ｓ

ＰＣＡ Ｐｂ(Ⅱ)

准一级动力学模型 ｑｅ / (ｍｇ􀅰ｇ－１) １５９􀆰 ４６ ４０􀆰 ７７

　 Ｒ２ ０􀆰 ９９５９０ ０􀆰 ９９５７２

　 Ｋ１ / ｍｉｎ－１ ５􀆰 ８２ ３􀆰 ２２

准二级动力学模型 ｑｅ / (ｍｇ􀅰ｇ－１) １６２􀆰 ６４ ４２􀆰 ４１

　 Ｒ２ ０􀆰 ９９８９７ ０􀆰 ９９７４６

　 Ｋ２ / ｍｉｎ－１ ０􀆰 １４ ０􀆰 １９

颗粒内扩散模型 Ｋ１ / (ｍｇ􀅰ｇ－１􀅰ｍｉｎ－０􀆰 ５) １􀆰 ４６ １􀆰 ３９

　 Ｃ１ １４２􀆰 ７０ ２８􀆰 ９６

　 Ｒ２
１ ０􀆰 ８９１９０ ０􀆰 ９２０２７

　 Ｋ２ / (ｍｇ􀅰ｇ－１􀅰ｍｉｎ－０􀆰 ５) ０􀆰 １０ ０􀆰 １１

　 Ｃ２ １５９􀆰 ８９ ３８􀆰 ７９

　 Ｒ２
２ ０􀆰 ８６４２８ ０􀆰 ８３４９９

２􀆰 ５　 吸附等温线

图 ９ 和表 ２ 为 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的
等温吸附拟合结果ꎮ 随着温度由 ２９８ Ｋ 升高至

３１８ ＫꎬＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的最大吸附量均增加ꎬ其中

ＰＣＡ 由 ６８􀆰 ３５ ｍｇ / ｇ 增至 ９２􀆰 ３２ ｍｇ / ｇꎬ Ｐｂ (Ⅱ) 由

８１􀆰 ９３ ｍｇ / ｇ 增至 １７１􀆰 ５６ ｍｇ / ｇꎬ说明升温有利于提

高 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 两 种 污 染 物 的 吸 附 容 量ꎬ 且 对

Ｐｂ(Ⅱ)的促进作用更明显ꎮ 多数温度条件下ꎬ

􀅰０４１􀅰
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Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型拟合相关系数高于 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型ꎬ
表明 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)在 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 表面的吸附整体

以单分子层吸附为主[２４]ꎮ ＰＣＡ 在 ３０８ Ｋ 条件下

Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型拟合效果略优ꎬ说明该条件下其吸附

过程可能存在一定表面非均质性ꎮ 总体来看ꎬ
１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)均具有较好的等温吸

附性能ꎬ升温可促进污染物向材料表面迁移ꎬ并增强

Ｐｂ(Ⅱ)的表面络合、沉淀固定等作用ꎮ

(ａ)１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 的等温模型拟合

(ｂ)１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 Ｐｂ(Ⅱ)的等温模型拟合

１—２９８ Ｋ Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型ꎻ２—２９８ Ｋ Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎻ
３—３０８ Ｋ Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型ꎻ４—３０８ Ｋ Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型ꎻ
５—３１８ Ｋ Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型ꎻ６—３１８ Ｋ Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型

图 ９　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除复合污染体系中

ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的等温模型拟合

表 ２　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除复合污染体系中 ＰＣＡ 与 Ｐｂ(Ⅱ)的
等温吸附参数

吸附质 Ｔ / Ｋ
ｑｍ /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

Ｒ２

(Ｌａｎｇ.)
ＫＬ １ / ｎ

Ｒ２

(Ｆｒｅｕｎｄ.)
ＫＦ

ＰＣＡ ２９８ ６８􀆰 ３５ ０􀆰 ９８５３３ ０􀆰 ６４ ０􀆰 １７ ０􀆰 ９４０４３ ３２􀆰 ０５

ＰＣＡ ３０８ ７４􀆰 １０ ０􀆰 ９５５２７ ０􀆰 ８７ ０􀆰 ２６ ０􀆰 ９５８９８ ７２􀆰 ２２

ＰＣＡ ３１８ ９２􀆰 ３２ ０􀆰 ９８３５５ １􀆰 ０８ ０􀆰 ３３ ０􀆰 ９６１１２ ８０􀆰 ９８

Ｐｂ(Ⅱ) ２９８ ８１􀆰 ９３ ０􀆰 ９５０１４ １􀆰 ８６ ０􀆰 ３２ ０􀆰 ８９２８３ １６􀆰 ３１

Ｐｂ(Ⅱ) ３０８ １１４􀆰 ６８ ０􀆰 ９７６４８ ０􀆰 ３１ ０􀆰 ５７ ０􀆰 ９６８２４ ２７􀆰 ７４

Ｐｂ(Ⅱ) ３１８ １７１􀆰 ５６ ０􀆰 ９８３３８ ０􀆰 １０ ０􀆰 ７４ ０􀆰 ９１８２２ ４６􀆰 ３３

２􀆰 ６　 吸附热力学

图 １０ 和表 ３ 为 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的
吸附热力学拟合结果ꎮ 在 ２９８ ~ ３１８ Ｋ 范围内ꎬＰＣＡ
和 Ｐｂ(Ⅱ)的 ΔＧ０ 均为负值ꎬ且随温度升高逐渐降

低ꎬ其中 ＰＣＡ 由－２􀆰 ４３４ ｋＪ / ｍｏｌ 降至－５􀆰 ６５８ ｋＪ / ｍｏｌꎬ
Ｐｂ(Ⅱ)由－５􀆰 ４５１ ｋＪ / ｍｏｌ 降至－７􀆰 ０６３ ｋＪ / ｍｏｌꎬ说明

两种污染物在 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 表面的吸附均可自发进行ꎬ
升温有利于增强吸附驱动力[２５]ꎮ ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的
ΔＨ０ 分别为 ４５􀆰 ５８１、１８􀆰 ６４２ ｋＪ / ｍｏｌꎬ均为正值ꎬ表明

吸附过程具有吸热特征ꎻ其中 ＰＣＡ 的 ΔＨ０ 较高ꎬ说
明其吸附过程对温度变化更敏感ꎮ 两种污染物的

ΔＳ０ 也均为正值ꎬ分别为 ０􀆰 １６１、０􀆰 ０８１ ｋＪ / (ｍｏｌ􀅰Ｋ)ꎬ
表明吸附过程中固液界面无序度增加ꎮ

升温有利于 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的吸

附去除ꎬ其中 Ｐｂ(Ⅱ)的 ΔＧ０ 整体更低ꎬ说明其在材

料表面的自发固定趋势更强ꎻＰＣＡ 的 ΔＨ０ 和 ΔＳ０ 较

高ꎬ表明其吸附过程受温度影响更明显ꎮ

１—ＰＣＡꎻ２—Ｐｂ(Ⅱ)

图 １０　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 与 Ｐｂ(Ⅱ)的
吸附热力学模型拟合

表 ３　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 与 Ｐｂ(Ⅱ)的吸附热力学参数

　 　 Ｔ / Ｋ
ΔＧ０ /
(ｋＪ􀅰

ｍｏｌ－１)

ΔＨ０ /
(ｋＪ􀅰

ｍｏｌ－１)

ΔＳ０ / (ｋＪ􀅰

ｍｏｌ－１􀅰

Ｋ－１)

Ｒ２

１ｎＺＶＩ / １Ｓ Ｐｂ(Ⅱ) ２９８ －５􀆰 ４５１ １８􀆰 ６４２ ０􀆰 ０８１ ０􀆰 ９４１７９

　 　 ３０３ －５􀆰 ９５０ 　 　 　

　 　 ３０８ －６􀆰 ５０６ 　 　 　

　 　 ３１３ －６􀆰 ７８１ 　 　 　

　 　 ３１８ －７􀆰 ０６３ 　 　 　

１ｎＺＶＩ / １Ｓ ＰＣＡ ２９８ －２􀆰 ４３４ ４５􀆰 ５８１ ０􀆰 １６１ ０􀆰 ９９９６９

　 　 ３０３ －３􀆰 １８９ 　 　 　

　 　 ３０８ －４􀆰 ０１４ 　 　 　

　 　 ３１３ －４􀆰 ７９０ 　 　 　

　 　 ３１８ －５􀆰 ６５８ 　 　 　

２􀆰 ７　 去除机理

图 １１ 为 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 吸附 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)前后的

ＸＲＤ、ＦＴ－ＩＲ 及 Ｚｅｔａ 电位表征结果ꎮ 由图 １１(ａ)可
知ꎬ吸附前材料中存在 Ｆｅ２Ｏ３ 和 Ｆｅ０ 衍射信号ꎬ说明

１ｎＺＶＩ / １Ｓ 表面形成一定氧化层ꎬ同时仍保留金属铁

活性组分ꎮ 吸附后ꎬ图谱中出现 ＦｅＳ 相关衍射峰ꎬ并
在 ２θ≈５２ ~ ６２°范围内观察到 ＰｂＳ 特征峰ꎬ表明

Ｐｂ(Ⅱ)可与材料表面含硫组分反应ꎬ并以 ＰｂＳ 沉淀

形式固定[２６]ꎮ 由图 １１(ｂ)可知ꎬ吸附后—ＯＨ、Ｈ—

􀅰１４１􀅰
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Ｏ—Ｈ、Ｓ􀪅􀪅Ｏ 和 Ｆｅ—Ｓ 等特征峰发生位移或强度变

化ꎬ说明表面羟基、吸附水及含硫位点参与了污染物

结合过程ꎮ 其中ꎬＰＣＡ 主要通过表面富集、氢键作

用和弱配位作用去除ꎬＰｂ(Ⅱ)则更易与 Ｆｅ—Ｓ 结构

及含硫活性位点结合ꎮ 图 １１(ｃ)显示ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 表

面电位随 ｐＨ 变化明显ꎬ且污染物加入后体系电位

发生改变ꎬ表明静电作用参与污染物与材料表面的

相互作用ꎬ但并非唯一控制因素ꎮ 综上ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ
对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的去除由表面吸附、氢键 /弱配

位、含硫位点结合、表面络合及 ＰｂＳ 沉淀等作用共

同控制ꎻ硫化改性提供的含硫活性位点和表面电荷

调节作用是促进复合污染物协同去除的重要原因ꎮ

１—１ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ２—吸附后 １ｎＺＶＩ / １Ｓ
(ａ)吸附前后 ＸＲＤ 图谱

１—１ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ２—吸附后 １ｎＺＶＩ / １Ｓ
(ｂ)吸附前后 ＦＴ－ＩＲ 图谱

１—ｎＺＶＩꎻ２—１ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ３—吸附后 １ｎＺＶＩ / １Ｓ
(ｃ)不同 ｐＨ 下的 Ｚｅｔａ 电位

图 １１　 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 吸附 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)前后的

结构表征及 Ｚｅｔａ 电位

２􀆰 ８　 共存离子影响

图 １２ 为共存离子对 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除 ＰＣＡ 和

Ｐｂ(Ⅱ)的影响ꎮ 由图 １２(ａ)可知ꎬＮａ＋、Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋、
ＨＣＯ－

３、ＣＯ２－
３ 和 ＳＯ２－

４ 均不同程度提高了 ＰＣＡ 残余质

量浓度ꎬ说明共存离子对 ＰＣＡ 去除具有抑制作用ꎬ
且 ０􀆰 １０ ｍｏｌ / Ｌ 条件下抑制作用整体强于 ０􀆰 ０５ ｍｏｌ / Ｌꎮ
其中ꎬＳＯ２－

４ 对 ＰＣＡ 去除影响最明显ꎬ可能与其竞争

材料表面活性位点、形成表面沉积层或影响铁硫结

构电子传递有关[２７]ꎮ 由图 １２(ｂ)可知ꎬＰｂ(Ⅱ)去

除主要受 Ｎａ＋、Ｃａ２＋和 Ｍｇ２＋影响ꎬ残余质量浓度明显

升高ꎬ表明阳离子竞争吸附和络合位点会削弱

Ｐｂ(Ⅱ)的表面固定ꎻＳＯ２－
４ 也表现出一定抑制作用ꎬ

而 ＨＣＯ－
３ 和 ＣＯ２－

３ 对 Ｐｂ(Ⅱ)去除影响较小ꎮ 共存离

子主要通过竞争吸附、表面络合、沉积钝化和电荷调

控等途径影响 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的反应活性ꎻ其中ꎬ高浓度

条件下影响更为明显ꎬ说明实际水体中离子组成可

能削弱 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染物的协

同去除效果ꎮ

(ａ)不同阴阳离子对 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除复合污染体系中

ＰＣＡ 的影响

(ｂ)不同阴阳离子对 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除复合污染体系中

Ｐｂ(Ⅱ)的影响

１—０􀆰 ０５ ｍｏｌ / Ｌꎻ２—０􀆰 １０ ｍｏｌ / Ｌ

图 １２　 不同阴阳离子对 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除复合

污染体系中 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)效率的影响

２􀆰 ９　 材料稳定性探究

图 １３ 为老化时间对 ｎＺＶＩ 和 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 去除

ＰＣＡ、Ｐｂ(Ⅱ)效率及解吸行为的影响ꎮ 由图 １３(ａ)、
(ｂ) 可知ꎬ随老化时间延长ꎬ２ 种材料对 ＰＣＡ 和

Ｐｂ(Ⅱ)的去除率均呈下降趋势ꎬ但 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 的活

性保持能力明显优于 ｎＺＶＩꎮ 老化 １５ ｄ 后ꎬｎＺＶＩ 对

ＰＣＡ 的去除率由约 ４０％降至不足 ３０％ꎬ对 Ｐｂ(Ⅱ)
的去除率由约 ６０％降至不足 ４０％ꎻ而 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 对

ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)的去除率仍分别保持在约 ７０％ ~

􀅰２４１􀅰



２０２６ 年 １１ 月 田耀宇等:硫化纳米零价铁处理 ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染体系

８０％和 ７５％以上ꎬ说明硫化改性可减缓 ｎＺＶＩ 表面氧

化钝化ꎬ提高材料的抗老化性能和持续反应能力ꎮ
由图 １３(ｃ)、(ｄ)可知ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)
的解吸量分别为 ０􀆰 ９９ ｍｇ 和 １􀆰 ５９ ｍｇꎬ高于 ｎＺＶＩ 的
０􀆰 ７５ ｍｇ 和 １􀆰 ５０ ｍｇꎬ这与其较高污染物吸附 /固定

量有关ꎻ但其解吸率分别仅为 １􀆰 ３３％和 ０􀆰 ９８％ꎬ整
体处于较低水平ꎬ表明污染物在材料表面具有较好

的固定稳定性ꎮ

１—１ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ２—ｎＺＶＩ
(ａ)老化时间对复合体系中 ＰＣＡ 去除率的影响

１—１ｎＺＶＩ / １Ｓꎻ２—ｎＺＶＩ
(ｂ)老化时间对复合体系中 Ｐｂ(Ⅱ)去除率的影响

(ｃ)复合体系中 ＰＣＡ 的解吸量和解吸率

(ｄ)复合体系中 Ｐｂ(Ⅱ)的解吸量和解吸率

图 １３　 老化时间对复合体系中 ＰＣＡ 和 Ｐｂ(Ⅱ)
去除率及解吸性能的影响

老化会削弱材料反应活性ꎬ但 １ｎＺＶＩ / １Ｓ 仍能保

持较高去除效率和较低解吸率ꎬ说明其具有较好的

结构稳定性、抗老化性能和污染物固定能力ꎬ在
ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染修复中具有一定应用潜力ꎮ

３　 结论

(１)硫化改性改变了 ｎＺＶＩ 的晶相组成、表面官

能团、价态分布和孔结构ꎬ使材料表面形成 ＦｅＳ、Ｆｅ－Ｓ
键及低价硫物种ꎮ 其中ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 同时保留 Ｆｅ０ 活性

组分和含硫结构ꎬ比表面积为 ３７􀆰 ６９ ｍ２ / ｇꎬ为 ＰＣＡ－
Ｐｂ(Ⅱ)复合污染物去除提供了较好的反应基础ꎮ

(２)１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ－Ｐｂ(Ⅱ)复合污染体系表

现出较优去除性能ꎮ 当投加量≥０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ 时ꎬＰＣＡ
去除率超过 ９０％ꎬＰｂ(Ⅱ)接近完全去除ꎮ 动力学、
等温吸附和热力学结果表明ꎬ该过程以化学吸附和

单分子层吸附为主ꎬ并具有自发、吸热特征ꎮ
(３)１ｎＺＶＩ / １Ｓ 对 ＰＣＡ 的去除主要依赖表面富

集、氢键作用和弱配位作用ꎬＰｂ(Ⅱ)主要通过含硫

位点结合、表面络合及 ＰｂＳ 沉淀实现固定ꎮ 老化

１５ ｄ 后ꎬ１ｎＺＶＩ / １Ｓ 仍保持较高去除效率ꎬ ＰＣＡ 和

Ｐｂ(Ⅱ)解吸率分别为 １􀆰 ３３％和 ０􀆰 ９８％ꎬ说明其具有

较好的抗老化性能和污染物固定稳定性ꎮ
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