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新型磁性聚谷氨酸吸附剂对水中 Pb2 + 的吸附去除
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摘要 : 德岛大学安澤幹人首次利用 γ-PGA 在 Fe3 O4 磁 性 纳 米 颗 粒 上 进 行 涂 层，制 得 了 γ-聚 谷 氨 酸-Fe3 O4 磁 性 纳 米 颗 粒 ( PG-

M) ． 本实验利用透射电镜以及扫描电镜对 PG-M 吸附剂的形貌进行了分析，发现 PG-M 与未涂层的 Fe3 O4 具有相似的形状以

及大小，均为不规则的层状结构，且晶粒直径在 120 ～ 320 nm 之间; 实验中针对性地对水溶液中 Pb2 + 进行了吸附探讨 ． 在振荡

实验中，通过主要参数的变化( pH 值、吸附时间、竞争离子浓度、腐殖酸浓度) ，得到如下结果: 吸附最佳 pH 值为 7. 0 ; 吸附量

随着吸附时间的延长而增长，吸附平衡时间为 45 min; Na + 对 PG-M 去除 Pb2 + 没有很强的干扰性，而 Ca2 + 则显示出一定的干

扰作用; 腐殖酸对吸附效果的影响是复杂的，表现为先增强吸附效果，随后降低吸附效果; 最佳条件时 Pb2 + 的最大吸附量为

93. 3 mg / g． PG-M 对 Pb2 + 的吸附均能较好地符合 Freundlich 和 Langmuir 等温吸附模型，其中 Langmuir 方程能更好地描述 PG-

M 的吸附特征，说明 PG-M 在水溶液中对金属离子的吸附为单分子层吸附 ． PG-M 吸附符合 准 二 级 动 力 学 模 型 ( r2 ＞ 0. 99 ) ． 不

同浓度的 HCl 和 HNO3 溶液的再生实验发现，0. 1 mol / L的 HCl 溶液作为吸附再生液，可取得较好的再生效果 ． 表明 PG-M 是

可再生的，具有较好的经济性和可持续性 ．
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Abstract: In this study，a novel low cost magnetic adsorbent material prepared by poly-γ-glutamic acid ( γ-PGA ) coating Fe3 O4

magnetic particles，which was called coated magnetic namoparticles( PG-M) was developed for the removal of Pb2 + from water by Dr．
Yasuzawa． The particle size of PG-M was about 120-320 nm，and there was no significant difference in Fe3 O4 and PG-M particle size，

Fe3 O4 was only as the support of PG-M core and did not directly involve in the reaction． The shape of PG-M was irregular cubic
structure． The experiments were applied to quantify adsorptive time，pH，competitive ion and organics on the removal effect of Pb2 + ．
The results showed that PG-M was effective in removal of Pb2 + ; the equilibrium amount of adsorptive was as high as 93. 3 mg / g and the
optimized condition of pH value for metal ions removal was 7. 0，while contact time was about 45 min． The removal efficiency of Pb2 +

was not significantly influenced by Na + while was reduced with the increasing concentration of Ca2 + ． The removal of Pb2 + was enhanced
with the presence of organic matter ( humic acid，HA ) when the concentration of HA was below 5 mg /L，and decreased when the
concentration of HA exceeded 5 mg /L． Langmuir isotherms fitted the experimental data better compared to Freundlich isotherms．
Pseudo second order model well described the sorption kinetics of Pb2 + ． The used PG-M can be desorbed by 0. 1mol / L HCl and
became reusable． PG-M is nontoxic and eco-friendly，which have a good prospect in water treatment．
Key words: adsorption; poly-γ-glutamic acid( γ-PGA) ; coated magnetic nanoparticles( PG-M) ; Pb2 + ; ion exchange

冶炼、五金、机械、涂料和电镀等工业大量排

放的重金 属 Pb2 + ，对 人 体 健 康 及 生 态 系 统 危 害 极

大; 同时 Pb2 + 本 身 又 有 利 用 价 值 ． 因 此，降 低 污 水

中 Pb2 + 的排放浓度，并加以回收利用，成为含 Pb2 +

污水处理与控制的重要问题 ． 吸附法以其无副作用、
无有毒中间产物、操作简单、便于金属离子回收利

用而广泛用于实践［1 ～ 3］． 但传 统 离 子 交 换 树 脂 和 活

性炭因为价 格 较 贵，再 生 困 难，运 行 费 用 高 而 难 以

推广 ．
最近几年，国内外学者广泛致力于磁性纳米颗

粒在水处理中的应用研究 ． 利 用 Fe3O4 磁 性 纳 米 颗

粒本身所具有的吸附量高，比表面积大，易于磁液分

离的优异特性，对其进行表面涂层，优化表面吸附性

能，提高吸附选择性，增加吸附容量，增强吸附稳定

性 ． 经过涂层的 Fe3O4 磁性纳米颗 粒 对 水 中 重 金 属
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离子表现出了较强的吸附性，具有良好的发展前景 ．
其中壳聚糖涂层的磁性纳米颗粒被运用于水处理中

Cu2 + 离子的 去 除［4］，Si-Fe3O4 磁 性 纳 米 颗 粒 能 有 效

去除水中 Cd、Cu、Hg 和 Pb［5］，硫 醇 类 Fe3O4 磁 性

纳米颗粒对水中的重金属离子展示了良好的吸附性

能［6］，另有学者用腐植酸对 Fe3O4 磁性纳米 颗 粒 进

行涂层以高效率去除水中的重金属［7］，用活性炭涂

层的 Fe3O4 磁性纳米颗粒展示了相对于非涂层的活

性炭更好的 吸 附 性 能［8］，并 增 加 了 磁 液 分 离 性 能，

简化了实验操作流程 ．
有机涂层是 Fe3O4 磁性纳米粒子表面修复的一

个重要方面 ． 有机材料涂层的 Fe3O4 磁 性 纳 米 吸 附

剂在水处理中有着广泛的应用 ． 结合目前的研究，笔

者认为可以将有机涂层材料分成以下 3 种: ①具有

—SH化学键的有机物［5，9］; ②具有—NH2 化学键的

有机物［10 ～ 12］; ③具有—COOH 键的有机物［4，13 ～ 15］．
具有这 3 种化学键的磁性纳米吸附剂，对水中的重

金属阳离子、水合阴离子以及部分有机物都分别具

有极强的吸附作用 ．
γ-聚谷氨酸( poly-γ-glutamic acid，γ-PGA) 是自

然界中 微 生 物 发 酵 产 生 的 水 溶 性 多 聚 氨 基 酸，在

“纳豆”———发酵豆中被首次发现，其结构为谷氨酸

单元通过 α-氨基 和 γ-羧 基 形 成 肽 键 的 高 分 子 聚 合

物 ． 相对分子质量从 5 × 104 ～ 200 × 104. γ-聚谷氨酸

具有优良 的 水 溶 性、超 强 的 吸 附 性 和 生 物 可 降 解

性，降解产物为无公害的谷氨酸，是一种优良的环保

型高分子材料，可作为保水剂、重金属离子吸附剂、
絮凝剂、缓 释 剂 以 及 药 物 载 体 等，在 化 妆 品、环 境

保护、医药、食品、农业、沙漠治理等产 业 均 有 很

大的商业价值 和 社 会 价 值，具 有 良 好 的 市 场 前 景 ．
以下为 γ-聚谷氨酸的分子式:
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Inbaraj 等［16 ～ 18］利用 γ-聚谷氨酸在碱性染料的

吸附上做了大量的研究，取得了很好的吸附效果 ． 日

本学者 Yokoi 等［19］ 也 报 道 称 γ-聚 谷 氨 酸 对 水 溶 液

中的无机污 染 物 与 有 机 污 染 物 都 有 一 定 的 去 除 效

果，是一种非常不错的生物絮凝剂 ．
文献［20］首 次 利 用 γ-PGA 在 Fe3O4 磁 性 纳 米

颗粒上进行 涂 层，初 步 研 究 发 现 γ-聚 谷 氨 酸-Fe3O4

磁性纳米颗粒( PG-M) ［21］对水中的浊度具有极高的

处理效果，预计不久将进行商业推广应用 ． 由于 PG-

M 是从食品 中 提 炼 出 来 的，所 以 它 是 安 全 无 害 的 ．
关于安全性，PG-M 接受了 Ames 试验、鱼类急性毒

性 试 验 ( fish acute toxicity test ) 、物 理 性 能 实 验

( physical property test) ． 此类实验都为 PG-M 的安全

性提供了可靠的保证 ． 另外，PG-M 本身的粉末状态

使其 便 于 储 存、运 输 和 使 用 ． 作 为 磁 性 纳 米 颗 粒，

PG-M 具有的 最 有 利 的 优 势 就 是 水 处 理 流 程 简 单 ．
它的简易操作性不仅体现在实验室阶段，也体现在

实际应用阶段 ． 在大量的水处理中，只要合理组装设

备，水处理过程和废液分离过程可以一步到位，不仅

省去了非磁性絮凝剂的过滤流程，而且可以实现自

动化控制，具有极强的可操作性 ．
文献［20］已针对 PG-M 去除浊度的特性进行了

研究，其浊度去除效果良好 ． 笔者利用这种新型材料

处理水 中 的 重 金 属 离 子，探 讨 PG-M 的 用 量、吸 附

时间、pH 值等因素对重金属离子吸附效果的影响，

以便进一步认识 PG-M 的吸附机制，了解吸附性能 ．

1 材料与方法

1. 1 PG-M
本实验所用的新型纳米吸附材料 PG-M 由日本

德岛大学安 澤 幹 人 研 究 开 发，并 享 有 专 利 权，授 权

Chemical Nippon Poly-Glu Co． Ltd． 公 司 生 产 ． PG-M
是一种磁性纳米颗粒，呈黑色粉末状态，其化学结构

式如下:
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γ-聚 谷 氨 酸 本 身 的 大 分 子 量 不 仅 具 有 长 链 结

构，而且还能自聚合为网状结构，而在 Fe3O4 表面进

行 γ-PGA 涂 层 后 的 PG-M 不 仅 含 有 大 量 的 羧 基

( —COOH ) 有 效 基 团，还 具 有 纳 米 Fe3O4 所 特 有 的

超顺磁性质 ．
1. 2 化学药剂及用水

实验所用 Pb2 + 溶 液 为 日 本 关 东 化 学 生 产 的 原

子吸收光谱纯 度 的 Pb ( NO3 ) 2 标 准 溶 液，其 浓 度 为

1 000 μg /mL，以 0. 1 mol /L HNO3 为溶剂 ． 在后续所

用各种浓度 的 含 铅 实 验 用 水 都 是 以 此 标 准 溶 液 及

Milli-Q( Millipore，Miford，USA ) 水 配 制 而 成 ． 本 实

验中所使用的其他化学试剂均来自日本关东化学以

及和光制药公司所提供的分析纯度标准药剂 ．
1. 3 实验仪器

9433



环 境 科 学 32 卷

本研究所用实验仪器如表 1 所示 ．

表 1 实验仪器

Table 1 Apparatus used in experiment

仪器 型号 生产厂家

透射电子显微镜 TEM H-800 日本日立

傅立叶红外光谱仪 FTS3000MX 美国伯乐

扫描式电子显微镜 S-4700 日本日立

电感耦合等离子质谱仪 ICP-MS8500 日本岛津

紫外分光光度计 V-570 DXS 日本分光

pH 计 HM-25G 日本东亚电波

1. 4 静态实验设计及 Pb2 + 浓度分析

配制含有一定浓度的 含 Pb2 + 实 验 用 水，取 100
mL 水样置于 250 mL 的塑料实验瓶中，并加入一定

量的 PG-M 黑色粉末，将实验瓶置于 180 r /min的振

荡器上反应一定时间 ． 振荡结束后将塑料瓶置于永

久性磁铁之上，使吸附了 Pb2 + 的 PG-M 黑色粉末在

磁铁的作用下迅速沉淀 ． 分离出 上 清 液，并 用 Milli-
Q 水多次清洗 PG-M 黑色粉末以使粘附在 PG-M 上

的自由 Pb2 + 全部进入上清液中，此上清液经过 0. 45
μm 的膜过滤后，加 入 一 定 量 的 Re 内 标 分 析 液，使

Re 的浓度保持在 10 μg /L左右，最后用电感耦合等

离子体质谱仪( ICP-MS ) 测定 Pb2 + 离子残留质量浓

度 ． 使用过的 PG-M 黑色粉末经过 0. 1 mol /L HNO3

解析后，置于 80℃ 干燥炉中干燥 12 h，再循环 使 用

以研究 PG-M 的解析与再生效果 ．
用式( 1 ) 和( 2 ) 计算出吸附效率及吸附容量，以

确定最佳的 PG-M 量以及影响 PG-M 吸附的主要因

素( 吸附时间、溶液的 pH，竞争 离 子 以 及 有 机 物 的

影响等) ．
η = ( c0 － ce ) / c0 × 100% ( 1 )

Q e = ( c0 － ce ) V /m ( 2 )

式中，η 为 PG-M 的 吸 附 效 率 ( % ) ; c0 为 吸 附 前 溶

液中的 Pb2 + 质量浓度 ( mg /L) ; ce 为吸 附 后 溶 液 中

的 Pb2 + 质量浓度( mg /L) ; Q e 为 PG-M 的吸附容量

( mg / g) ; V 为溶液体积( L) ; m 为 PG-M 质量( g) ．
1. 5 解析与再生

配制不同浓 度 的 HCl 溶 液，浓 度 分 别 为 0. 05、
0. 1、0. 5、1 和 2 mol /L． 经 过 如 下 6 个 步 骤 进 行 实

验: ①PG-M 的预饱和: 即将浓度为 100 mg /L含铅溶

液同 PG-M 建立吸附平衡关系; ②测定平衡溶液中

Pb2 + 的浓度; ③将已达平衡的反应溶液进行固液分

离，用 Milli-Q 水洗净表面 残 留 的 Pb2 + 溶 液; ④PG-
M 的脱附: 将吸附已达平 衡 的 PG-M 放 入 20 mL 具

有上述某一浓度的盐酸溶液中，然后放入20℃、180

r /min的振荡器中反应 45 min，取出测定溶液中 Pb2 +

的浓度; ⑤PG-M 的 再 生: 将 脱 附 后 的 PG-M 取 出，

用 Milli-Q 水洗净，置于 80℃ 干燥炉中干燥 12 h，再

循环使 用; ⑥再 生 效 率 实 验: 将 再 生 后 的 PG-M 进

行吸附平衡实验，测定平衡溶液中 Pb2 + 浓度 ．
1. 6 TEM 和 SEM 电镜分析

用透射电 子 显 微 镜 ( TEM ) 以 及 扫 描 式 电 子 显

微镜( SEM) 来检测分析 PG-M 的表面形态以及粒径

分布 ．

2 结果与讨论

2. 1 pH 值的影响

pH 值是通过影响吸附剂的表面电位，吸附官能

团的反离子浓度和被吸附物的离子化程度而对吸附

效果 产 生 作 用 或 干 扰 ． 图 1 中 可 以 看 到，PG-M 对

Pb2 + 的去除率随着 pH 值的升高而升高 ． 当 pH 值等

于 7. 0 时，吸附取得最大值，达到 100% ． 而随着 pH
值的持续升高，吸附效果呈现明显下降趋势 ． 当溶液

pH 为 10. 0 时，PG-M 对 Pb2 + 的 吸 附 效 果 下 降 了 将

近 10% 左右 ．

pH: 3 ～ 9 ; Pb2 + 浓度: 100 μg /L; PG-M 投加量: 0. 1 g /L;

振荡时间: 45 min; 振荡速度: 180 r /min; 温度: 20℃ ± 0. 5℃

图 1 不同 pH 对 Pb2 + 去除效果的影响

Fig． 1 Effect of solution pH on the removal of Pb2 + by PG-M

pH 对吸附的影响是一个复杂的过程，它不仅取

决于吸附剂本身的性质，还跟被吸附物以及所处的

吸附环境有关 ． 从蛋白质 pK a 数据库［17］( protein pK a

database，PPD) 中可知，谷氨酸的 pK a 值为 4. 29. 因

为 γ-聚谷氨酸 是 一 种 含 有 大 量 羧 基 的 带 负 电 荷 的

聚合 物，因 此，当 溶 液 中 的 pH 高 于 此 pK a 值 时，

—COOH将去质子化而更有利于吸附剂对金属阳离

子的交换吸附 ． 图 1 显示，当溶液的 pH 值由 3 上升

到 5 时，PG-M 对 Pb2 + 的吸附去除几乎呈 直 线 上 升
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状态，这也进一步解释了本实验中对 Pb2 + 的去除是

通过离子交换机制而不是通过物质之间的螯合作用

进行的［22］．
而由金属阳离子的水解常数［23］可知，二价铅离

子的水解 pK a 值 为 7. 7，当 溶 液 中 的 pH 值 高 于 此

pH 时，金属阳离子容易发生如下的水解反应［24］:

mM z + + nH2 →O Mm ( OH) ( mz － n)
n + nH +

式中，M z + 表示带有 z 个电荷的金属离子 M; m 和 n
表示为 1 ～ 6 的自然数 ．

所以，当溶 液 的 pH ＞ 8 时，Pb2 + 会 发 生 不 同 程

度的水解，削弱离子交换作用，使 PG-M 对 Pb2 + 的吸

附表现出下降趋势 ． 综合各种因素，此实验的后续反

应采用溶液的 pH 为 7. 0． 由于自然水体中的 pH 范

围在 6. 0 ～ 8. 0 之 间，本 实 验 所 得 出 的 最 佳 pH 7. 0
可为 PG-M 今后大规模应用提供参考 ．
2. 2 PG-M 投加量的影响

溶液中吸附剂投加量直接影响到 PG-M 与 Pb2 +

结合的数目，从 而 影 响 到 了 Pb2 + 的 去 除 率，去 除 率

的高低则是判断吸附剂性能的一个重要指标 ．
从图 2 中可 以 看 出，随 着 投 加 量 的 增 加，PG-M

吸附剂的吸附量随之而减少，但是溶液中 Pb2 + 的吸

附去除效率则持续升高，并逐渐达到平衡 ． 这主要是

由于随着溶液中 PG-M 的增加，反应器中具有了更

大的负电性和更多的表面可交换羧基，有利于 PG-
M 对 Pb2 + 的 吸 附，使 得 溶 液 中 游 离 的 Pb2 + 越 来 越

少，Pb2 + 的去除率越来越高，大量的吸附剂使得溶液

中的 Pb2 + 大部 分 被 吸 附，达 到 离 子 浓 度 的 平 衡，而

吸附剂的吸附能力却未达到饱和，所以呈现了吸附

量逐渐下降的趋势 ．

pH: 7. 0 ; Pb2 + 浓度: 25 mg /L; PG-M 投加量: 0. 01 ～ 0. 5 g /L;

振荡时间: 45 min; 振荡速度: 180 r /min; 温度: 20 o C ± 0. 5℃

图 2 不同 PG-M 投加量对 Pb2 + 去除效果的影响

Fig． 2 Effect of PG-M dose on the removal of Pb2 +

2. 3 Pb2 + 初始浓度的影响

随着重金属离子浓度的增加，吸附剂对 Pb2 + 的

去除率 降 低 ． 如 图 3 所 示，Pb2 + 浓 度 为 0. 01 ～ 10
mg /L时，去除率为 90% 以上; Pb2 + 浓度为 100 mg /L
时，其去除率只有 8. 2% ．

pH: 7. 0; Pb2 + 浓度: 0. 01 ～100 mg /L; PG-M 投加量: 0. 1 g /L;

振荡时间: 45 min; 振荡速度: 180 r /min; 温度: 20oC ±0. 5℃

图 3 不同 Pb2 + 浓度对 Pb2 + 去除效果的影响

Fig． 3 Effect of initial concentration on the removal of Pb2 +

由于 PG-M 吸附 剂 的 投 加 量 保 持 不 变，随 着 溶

液初始浓度 的 增 加，PG-M 对 金 属 离 子 的 吸 附 量 呈

上升趋势，即吸附后溶液中的重金属离子残留量随

溶液初始浓度的增加而增加 ． 这是因为随着重金属

离子浓度的增加，溶液中重金属离子数量不断增加，

不断聚集在吸附剂表面，有利于吸附剂对重金属离

子的有效吸附，导致吸附剂对重金属离子吸附量不

断提高 ． 然而总体上去除率随溶液初始浓度的增加

而减小，说明吸附剂对重金属离子吸附增加的量明

显小于溶液中因浓度增加而引起的重金属离子的增

加量 ．
2. 4 竞争离子的影响

在实验用含 Pb2 + 水样中加 入 一 定 浓 度 的 NaCl
或 CaCl2 ( 0 ～ 1. 0 mol /L ) ，分 别 测 定 其 对 Pb2 + 的 去

除影响，实验结果显示 Na + 对 PG-M 去除 Pb2 + 没有

很强的干扰性，而 Ca2 + 则 显 示 出 一 定 的 干 扰 作 用，

随着 Ca2 + 浓度由 0 增大到 1 mol /L，PG-M 对 Pb2 + 的

吸附容量由最大的 89. 1 mg / g下降到 71. 2 mg / g．
这是由于反应溶液处于中性环境中，而带有羧

基( —COOH) 的 PG-M 可视为一种弱酸性或中性的

阳离子交换树脂，其对 Na +、Ca2 + 以及 Pb2 + 的吸附

具有选择顺序性 ． 不同价态离子，电荷越高，所表现

的吸附亲和力 越 大，即 Ca2 + ＞ Na + ; 而 当 离 子 价 态

相同 时，亲 和 力 随 着 离 子 半 径 的 减 小 而 增 大，即

Pb2 + ＞ Ca2 + ． 因此，总体上 PG-M 对 Pb2 + 的 吸 附 会

在一定程度上受到 Ca2 + 的影响，而对 Na + 具有一定
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的排除干扰能力 ．
2. 5 有机物的影响

由 于 天 然 饮 用 水 中 的 有 机 物 质 主 要 为 腐 殖 酸

( humic acid，HA) ，它是自然界中广泛存在的大分

子有机物质，是由芳香族及其多种官能团构成的高

分子 有 机 酸，具 有 良 好 的 生 理 活 性 和 吸 收、络 合、
交换等功能 ． 本实验用 HA 作为有机干扰物，研究其

在不同浓度下对吸附效果的影响 ．
由图 4 可 知，在 HA 为 低 浓 度 状 态 时，Pb2 + 的

吸附去除效果不仅没有被削弱反而有所增强 ． 这是

由于 HA 是一种复杂的高 分 子 混 合 物，它 能 与 溶 液

中还未达到 饱 和 的—COOH进 行 反 应，进 而 吸 附 在

PG-M 表面上 ． 虽然 HA 占用了一 定 的 吸 附 位 点，但

是 HA 本 身 丰 富 的 官 能 团 能 与 Pb2 + 进 行 离 子 交 换

以及螯合 反 应，这 样 不 仅 没 有 阻 止 Pb2 + 的 吸 附 去

除，反而在一定程度上提高了去除效果，增加了吸附

容量 ． Jing 等［7］利 用 腐 殖 酸 在 纳 米 Fe3O4 上 进 行 涂

层来去除重金属离子并取得了很好的效果，这为本

实验中 HA 增强了 PG-M 对 Pb2 + 的吸附效果提供了

佐证 ． 当 HA 的浓度持续升高时，由于大量的 HA 与

PG-M 结合在 一 起，与 Pb2 + 竞 争 吸 附，从 而 干 扰 了

Pb2 + 的去除，使得吸附容量减少，去除效果下降 ．

pH: 7. 0 ; Pb2 + 浓度: 25 mg /L; PG-M 投加量: 0. 25 g /L;

振荡时间: 45 min; 振荡速度: 180 r /min; 温度: 20℃ ± 0. 5℃

图 4 不同有机物浓度对 Pb2 + 去除效果的影响

Fig． 4 Effect of HA on the removal of Pb2 + by PG-M

3 吸附动力学研究

3. 1 吸附速率曲线

不同反应时间 PG-M 对 Pb2 + 的吸附行为，以吸

附量 为 纵 坐 标，吸 附 时 间 为 横 坐 标，结 果 如 图 5
所示 ．

吸附速率曲线显示 PG-M 对 Pb2 + 的吸附分为 2

pH: 7. 0 ; Pb2 + 浓度: 25mg /L; PG-M 投加量: 0. 25 g /L;

振荡速度: 180 r /min; 温度: 20℃ ± 0. 5℃

图 5 振荡时间对 Pb2 + 去除效果的影响

Fig． 5 Effect of contact time on the removal of Pb2 + by PG-M

个阶段，第一阶段吸附速率很快，这是因为吸附初始

阶段 PG-M 表面有大量的活性位点，而 Pb2 + 的初始

浓度较高，浓度差造成的传质推动力高，吸附较快，

因此吸附 效 果 呈 线 性 上 升; 第 二 阶 段 为 渐 进 式 吸

附，吸附速率变慢直至达到平衡，这是由于 PG-M 表

面吸附了大量 Pb2 + ，外围的 γ-PGA 提供的活性位点

( —COO － ) 迅速减少，溶液中的自由 Pb2 + 要绕过已

经达到吸附饱和状态的外围 γ-PGA，进入到内部未

达饱和的活性吸附位点才能被交换吸附，这样就阻

碍了 Pb2 + 的运动，造成非线性吸附［25］． 此实验的吸

附过程在反应进行的前 15 min，离子交换吸附迅速

进行，而当反应时间达到 45 min 时，基本达 到 吸 附

平衡状态，最大的饱和吸附容量为 93. 3 mg / g．
3. 2 反应级数的确定

常用来描述重金属吸附的动力学模型为准一级

和准二级速率模型，准一级速率程也称 Lagergren 一

级动力学方程，准 二 级 速 率 程 也 称 Ho 准 二 级 动 力

学方程，2 个模型通常可分别线性化［26］．
( 1 ) Lagergren 准一级动力学方程:

lg( Q1 － Qt ) = lgQ1 － k1 t /2. 303 ( 3 )

( 2 ) Ho 准二级动力学方程:

t /Qt = ( k2Q2
2 ) －1 + t /Q2 ( 4 )

式中，Qt为时间 t 时刻的吸附量( mg / g) ，k1 ( min － 1 )

和 k2［g / ( mg·min) ］分 别 为 准 一 级、准 二 级 速 率 参

数，Q1 ( mg / g) 、Q2 ( mg / g) 为平衡吸附量 ．
分别以 lg( Q1 － Qt ) 对 t、t /Q2 对 t 作图，对所有

数据进行回归分析，从斜率和截矩可得到 PG-M 对

Pb2 + 吸附的 k1、k2、Q1、Q2 以及相关系数 r1、r2 值 ．
经过作图计算各参数值如表 2 所示 ．
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表 2 2 种动力学方程拟合吸附速率曲线的动力学参数及相关系数

Table 2 Modeled kinetic parameters for Pb2 + adsorption on PG-M

实验值
Q e

/mg·g － 1

准一级动力学方程 准二级动力学方程

Q1

/mg·g － 1
k1 r2

Q2

/mg·g － 1
k2 r2

92. 5 79. 2 0. 068 0. 747 94. 34 0. 0044 0. 999

1 ) Q e 为实验测定的最大饱和吸附量，Q1、Q2 分别为拟合吸附量

在用一级动力学方程进行拟合时，需要知道平

衡时刻的吸附量 Q1 ，但是由于很多情况下吸附过程

比较 缓 慢，难 以 确 定 Q1 ，并 且 相 关 文 献 表 明，

Lagergren 一次速 率 方 程 在 应 用 于 吸 附 动 力 学 研 究

时，一般只符 合 吸 附 的 初 始 阶 段［27］，而 在 整 个 过 程

中相关性并不好 ． 用一级吸附动力学模拟的相关系

数较低，并且计算出的 Q1 值与实验值相差较大，这

表明 PG-M 对 Pb2 + 的吸附不符合一级吸附动力学 ．
在大多数情况下，Lagergren 一级动力学方程只

能应用于吸附过程的初始阶段而不是整个阶段; 而

二级反应动 力 学 模 型 假 定 限 速 步 骤 可 能 为 化 学 吸

附，适用于很多吸附研究［28］．
表 2 显示，动力学实验数据与二级反应动力学

模型有较好的拟合( r2 ＞ 0. 999 ) ，且准二级动力学方

程计算所得 Q2 与实验测定值更为接近，可推测吸附

系统符合准二级动力学模型 ．
3. 3 吸附等温线

吸 附 等 温 线 描 述 的 是 一 定 温 度 下 平 衡 吸 附 量

Q e与平衡浓度 ρe之间的关系 ． 对于固-液体系的吸附

行为，常用 Langmuir 和 Freundlich 吸附 等 温 模 型 来

描述 ． Langmuir 等温式假设吸附是单分子层吸附模

型，体相溶液和吸附层均可视为理想溶液，溶质与溶

剂分子体 积 相 等 或 有 相 同 的 吸 附 位 ． 而 Freundlich
模 型 是 表 征 多 层 吸 附 的 经 验 式 ． Langmuir 和

Freundlich 等温吸附模型可分别简化为如下的线性

形式［29］．
Langmuir 吸附等温线:

ρe /Q e = ρe /Qm + ( QmKL ) －1 ( 5 )

Freundlich 吸附等温线:

lnQ e = n －1 lnρe + lnKF ( 6 )

式 中，Qm 为 PG-M 理 论 最 大 吸 附 量，mg / g; ρe 为

Pb2 + 吸附平衡时的质量浓度，mg /L; KL 为 Langmuir
吸附平衡常数，L /mg，KF 为 PG-M 吸 附 能 力mg / g，n
为吸附常数 ．

本研究在室温条件下考察了 PG-M 对 Pb2 + 静态

吸附的影响，并用 Langmuir 和 Freundlich 吸附等温

模型拟合结果如图 6 所示 ．

pH: 7. 0 ; Pb2 + 浓度: 25 mg /L; PG-M 投加量: 0. 25 g /L; 振荡时间: 45 min; 振荡速度: 180 r /min; 温度: 20℃ ± 0. 5℃

图 6 Langmuir 和 Freundlich 吸附等温模型拟合曲线

Fig． 6 Langmiur isotherm and Freundlich isotherm for the adsorption of Pb2 + on PG-M

由图 6 可以看出，Langmuir 等温式模型中的线

性相关性 R2 达 到 0. 99 以 上，因 此 PG-M 的 静 态 吸

附行为 符 合 Langmuir 模 型，为 化 学 吸 附 特 征，即 吸

附剂表面的 吸 附 位 点 均 匀 分 布 且 具 有 相 同 的 亲 和

力，吸附剂与吸附质间形成单分子层吸附 ． PG-M 特

别适合对水体中痕量铅的吸附 ．
由动力 学 以 及 吸 附 等 温 式 的 研 究 可 知，PG-M

对 Pb2 + 吸附应用的是 PG-M 表面所带有的—COOH

与金属离子之间的离子交换机制 ． 同时，各影响因素

研究表明，发生在 PG-M 和 Pb2 + 之间的吸附属于吸

附剂与吸附质之间的单分子层吸附，不存在复杂的

螯合以及络合作用，表面吸附位点决定吸附速率以

及吸附量，进而决定去除率，吸附为化学吸附，其反

应形式可用式( 7 ) 表示:

R—COO － H + + M 幑幐帯帯+ R—COO － M + + H + ( 7 )

式中，R 表示 PG-M 分 子 结 构 中 除 羧 基 以 外 的 结 构
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式，M 代表金属离子 ．

4 解析与再生

如 1. 5 节所述，本实验配制了不同浓度 HCl 溶

液，浓度分别为 0. 05、0. 1、0. 5、1 和 2 mol /L． 对已

达到吸附饱和的 PG-M 用不同浓度的盐酸分别进行

脱附再生 ． 由 实 验 结 果 得 知，当 所 用 的 HCl 溶 液 浓

度过高，如超过了 0. 5 mol /L时，脱 附 后 的 PG-M 在

强酸性条件下本身的结构遭到了破坏，因此不能再

生 ． 而当浓度为 0. 05 mol /L时，部分吸附在 PG-M 上

的 Pb2 + 不 能 完 全 解 析 出 来 ． 当 用 0. 1 mol /L的 HCl
溶液对其进行解析时，Pb2 + 能全部从 PG-M 上 解 析

出来，而 且 经 过 吸 附-再 生-吸 附 5 轮 循 环 后，PG-M
本身质量损耗在 10% 以内，且能保持对 Pb2 + 的交换

吸附最大饱和容量下降也控制在 10% 以内 ． 因此推

论，PG-M 不论 是 在 实 验 室 条 件 下 还 是 在 日 后 的 大

规模水处理运行中，其再生都是可能的 ．

5 TEM 和 SEM 电镜分析

PG-M 的电镜分析结果如图 7 所示 ．

图 7 PG-M 透射电子显微镜与扫描电子显微镜

Fig． 7 TEM and SEM images of PG-M

由图 7 可知，TEM 以及 SEM 的电镜分析结果相

似，其颗粒直径大概在 120 ～ 320 nm 左右 ．

图 8 PG-M 纳米颗粒大小统计

Fig． 8 Laser particle size analysis of PG-M

图 8 的 颗 粒 大 小 分 析 显 示 PG-M 纳 米 颗 粒 在

250 nm 处具有最高的相对百分数，PG-M 的平均 颗

粒大小为 220 nm．
虽然 PG-M 的大小已经超过了纳米材料的定义

范围( 1 ～ 100 nm) ，但是其极小的颗粒体积使得 PG-
M 同样具有纳米材料的优异特性 ． 极大的比表面积

使得 PG-M 与水溶液中的金属离子能发生高效迅速

的离子交换反应，为 PG-M 的水处理应用提供了可

靠的保证 ．

总之，PG-M 去除水中的 Pb2 + 是可行的，而 PG-

M 本身是无 毒 无 害，且 具 有 超 顺 磁 特 性，在 水 处 理

中能节省流程，实现自动化控制，并能有效地回收再

利用，具有极大的开发利用潜能，是水处理领域中极

具发展前景的吸附材料 ．

6 结论

( 1 ) PG-M 磁 性 纳 米 颗 粒 能 有 效 去 除 水 中 重 金

属离子 Pb2 + ，溶液的初始 pH 在中性条件下能保证

得到较好的吸附效果，这有利于 PG-M 在自然条件

下的水处理应用 ． 此外，竞争离子与有机物对吸附效

果有不同程度的影响 ．
( 2 ) Pb2 + 在 PG-M 表 面 的 吸 附 可 分 为 2 个 阶

段，其反应初期由于水样中的 Pb2 + 浓度较高且 PG-

M 有充分 的 活 性 吸 附 官 能 团—COOH，使 得 反 应 在
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初始的 15 min 内迅速进行，当反应到达 45 min 时，

达到 吸 附 平 衡 状 态，其 最 大 的 吸 附 容 量 为 93. 3
mg / g，整个反应过程符合准二级动力学模型 ．

( 3 ) Freundlich 和 Langmuir 方程均能较好地拟

合在室温( 20℃ ) 时 PG-M 吸 附 水 中 Pb2 + 的 吸 附 等

温线，相 关 系 数 分 别 为 0. 999 1 和 0. 919 1，其 中

Langmuir 方程能更好地描述 Pb2 + 的化学吸附特征 ．
( 4 ) 0. 1 mol /L的 HCl 溶液作为吸附再生液，经

过吸附-再生-吸附 5 轮循环后，PG-M 本身质量损耗

在 10% 以内，且能保持对 Pb2 + 的交换吸附最大饱和

容量下降也控制在 10% 以内，可取得较好的再生效

果 ．
( 5 ) PG-M 细 小 的 颗 粒 体 积 ( 220 nm 左 右) 为

Pb2 + 的吸附提供了极大的比表面积，使得反应能迅

速高效进行 ．
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