
环　 境　 化　 学

ＥＮＶＩＲＯＮＭＥＮＴＡＬ ＣＨＥＭＩＳＴＲＹ
第 ３８ 卷第 ８ 期 ２０１９ 年 ８ 月

Ｖｏｌ． ３８， Ｎｏ． ８ Ａｕｇｕｓｔ ２０１９

　 ２０１８ 年 １０ 月 ２９ 日收稿（Ｒｅｃｅｉｖｅｄ：Ｏｃｔｏｂｅｒ ２９， ２０１８） ．

　 ∗国家自然科学基金青年基金（４１７０３１１１），云南省教育厅科学研究资助性项目（２０１６ｚｚｘ０３５）和昆明理工大学省级人才培养项目

（ＫＫＳＹ２０１６２２０１２）资助．

Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ ｔｈｅ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｈｉｎａ （４１７０３１１１）， Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｆｕｎｄｅｄ ｆｒｏｍ Ｙｕｎｎａｎ Ｐｒｏｖｉｎｃｉａｌ Ｄｅｐａｒｔｍｅｎｔ

ｏｆ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎ （２０１６ｚｚｘ０３５） ａｎｄ Ｔａｌｅｎｔ Ｃｕｌｔｉｖａｔｉｏｎ Ｐｒｏｊｅｃｔ ａｔ ＫＭＵＳＴ （ＫＫＳＹ２０１６２２０１２）．

　 ∗∗通讯联系人，Ｔｅｌ：１８３１３８１３９０５，Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｍｉｎｉｐｉｇ６＠ １６３．ｃｏｍ

Ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ａｕｔｈｏｒ，Ｔｅｌ：１８３１３８１３９０５，Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｍｉｎｉｐｉｇ６＠ １６３．ｃｏｍ

ＤＯＩ：１０．７５２４ ／ ｊ．ｉｓｓｎ．０２５４⁃６１０８．２０１８１０２９０２
何莹， 刘洋， 陈治廷，等．溶解性有机质的表面吸附行为及其对金属基纳米颗粒环境行为的影响［Ｊ］ ．环境化学，２０１９，３８（８）：１７５７⁃１７６７．
ＨＥ Ｙｉｎｇ， ＬＩＵ Ｙａｎｇ， ＣＨＥＮ Ｚｈｉｔｉｎｇ， ｅｔ ａｌ． Ｓｕｒｆａｃｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒｓ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｂｅｈａｖｉｏｒｓ ｏｆ ｍｅｔａｌ⁃
ｂａｓｅｄ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１９，３８（８）：１７５７⁃１７６７．

溶解性有机质的表面吸附行为及其
对金属基纳米颗粒环境行为的影响∗

何　 莹１　 刘　 洋１∗∗　 陈治廷２　 储　 刚３　 赵　 婧１　 仇　 浩４　 吴　 敏１

（１． 昆明理工大学环境科学与工程学院，云南省土壤固碳与污染控制重点实验室， 昆明， ６５０５００；
２． 云南大学公共管理学院， 昆明， ６５００９１；　 ３． 安徽农业大学资源与环境学院， 合肥， ２３００３６；

４． 上海交通大学环境科学与工程学院， 上海， ２００２４０）

摘　 要　 随着纳米科技的不断进步，越来越多的金属基纳米颗粒（ＭＮＰｓ）被添加到油漆、除草剂、杀虫剂等产

品中．其大量应用使得 ＭＮＰｓ 在储存、运输、使用以及处理等过程中不可避免地进入到环境中，从而对生物乃

至人类健康产生威胁．环境中丰富的溶解性有机质（ＤＯＭｓ）容易通过静电吸引、配体交换、疏水性等作用吸附

到纳米颗粒的表面，从而影响 ＭＮＰｓ 的迁移转化及生态效应．ＤＯＭｓ 的吸附可能会降低 ＭＮＰｓ 表面电势，加速

颗粒聚集，或堵塞表面微孔而减小颗粒的有效暴露面积，抑制金属离子的释放；ＤＯＭｓ 吸附也可能增加其释放

出的金属离子发生络合反应的几率，从而促进 ＭＮＰｓ 的溶解．以上矛盾结论的产生是因为 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面

的吸附行为机制还不十分清晰，有待更深入的研究．因此，本文就 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面产生吸附的机理，及其对

ＭＮＰｓ 聚集、分散及溶解等过程产生的影响进行了系统的评述，并重点剖析了如何量化 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的

吸附作用，及不同环境因子对 ＤＯＭｓ 在ＭＮＰｓ 表面的吸附行为的影响，提出为了提高ＭＮＰｓ 环境行为及生态效

应评估的准确性，建立 ＤＯＭｓ 吸附作用与 ＭＮＰｓ 聚集、分散和溶解间的相关关系将是今后研究的重点．
关键词　 溶解性有机质， 金属基纳米颗粒， 环境行为， 吸附， 聚集， 溶解．

Ｓｕｒｆａｃｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒｓ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｅｆｆｅｃｔｓ
ｏｎ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｂｅｈａｖｉｏｒｓ ｏｆ ｍｅｔａｌ⁃ｂａｓｅｄ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ

ＨＥ Ｙｉｎｇ１ 　 　 ＬＩＵ Ｙａｎｇ１∗∗ 　 　 ＣＨＥＮ Ｚｈｉｔｉｎｇ２ 　 　 ＣＨＵ Ｇａｎｇ３ 　 　 ＺＨＡＯ Ｊｉｎｇ１ 　 　
ＱＩＵ Ｈａｏ４ 　 　 ＷＵ Ｍｉｎ１

（１． Ｆａｃｕｌｔｙ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ，Ｋｕｎｍｉｎｇ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，Ｐｒｏｖｉｎｃｉａｌ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ
ｏｆ Ｓｏｉｌ Ｃａｒｂｏｎ Ｓｅｑｕｅｓｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ Ｃｏｎｔｒｏｌ， Ｋｕｎｍｉｎｇ， ６５０５００， Ｃｈｉｎａ； 　 ２． Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｐｕｂｌｉｃ Ａｄｍｉｎｉｓｔｒａｔｉｏｎ，Ｙｕｎｎａｎ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ，

Ｋｕｎｍｉｎｇ， ６５００９１， Ｃｈｉｎａ；　 ３． Ｃｏｌｌｅｇｅ ｏｆ ｒｅｓｏｕｒｃｅｓ ａｎｄ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，Ａｎｈｕｉ Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ， Ｈｅｆｅｉ， ２３００３６， Ｃｈｉｎａ；
４． Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ，Ｓｈａｎｇｈａｉ Ｊｉａｏ Ｔｏｎｇ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ， Ｓｈａｎｇｈａｉ， ２００２４０， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｍｏｒｅ ａｎｄ ｍｏｒｅ ｍｅｔａｌ⁃ｂａｓｅｄ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ （ＭＮＰｓ） ｈａｖｅ ｂｅｅｎ ａｄｄｅｄ ｔｏ ｐｒｏｄｕｃｔｓ ｓｕｃｈ ａｓ
ｐａｉｎｔｓ， ｈｅｒｂｉｃｉｄｅｓ ａｎｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ ｏｗｉｎｇ ｔｏ ｔｈｅ ｃｏｎｔｉｎｕｏｕｓ ｉｍｐｒｏｖｅｍｅｎｔ ｏｆ ｎａｎｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ． Ｔｈｅ ｗｉｄｅ
ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ＭＮＰｓ ｍａｋｅｓ ｔｈｅｍ ｉｎｅｖｉｔａｂｌｙ ｅｎｔｅｒ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ ｄｕｒｉｎｇｓｔｏｒａｇｅ， ｔｒａｎｓｐｏｒｔａｔｉｏｎ， ｕｓｅ
ａｎｄ ｐｒｏｃｅｓｓｉｎｇ， ｔｈｕｓ ｔｈｒｅａｔｅｎｉｎｇ ｔｈｅ ｈｅａｌｔｈ ｏｆ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ ａｎｄ ｅｖｅｎ ｈｕｍａｎ ｂｅｉｎｇｓ．
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Ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒｓ （ＤＯＭｓ） ａｒｅ ａｂｕｎｄａｎｔ ｉｎ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ． Ｔｈｅｙ ａｒｅ ｅａｓｉｌｙ ａｄｓｏｒｂｅｄ ｏｎ ｔｈｅ
ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ ｂｙ ｅｌｅｃｔｒｏｓｔａｔｉｃ ａｔｔｒａｃｔｉｏｎ， ｌｉｇａｎｄ ｅｘｃｈａｎｇｅ ａｎｄ ｈｙｄｒｏｐｈｏｂｉｃ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ， ｗｈｉｃｈ
ａｆｆｅｃｔ ｔｈｅ ｍｉｇｒａｔｉｏｎ， ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ａｎｄ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＭＮＰｓ ｉｎ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ． Ｏｎ ｔｈｅ ｏｎｅ
ｈａｎｄ， ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ＤＯＭｓ ｏｎｔｏ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ ｍａｙ ｌｅａｄ ｔｏ ｔｈｅ ｄｅｃｒｅａｓｅ ｏｆ ｔｈｅｉｒ ｓｕｒｆａｃｅ
ｐｏｔｅｎｔｉａｌ， ｗｈｉｃｈ ｍａｋｅｓ ＭＮＰｓ ｅａｓｙ ｔｏ ａｇｇｒｅｇａｔｅ． ＤＯＭｓ ｃａｎ ａｌｓｏ ｂｌｏｃｋ ｔｈｅ ｍｉｃｒｏｐｏｒｅ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ
ｏｆ ＭＮＰｓ ａｎｄ ｒｅｄｕｃｅ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｓｕｒｆａｃｅ ａｒｅａ ｏｆ ＭＮＰｓ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ｍｅｄｉｕｍ， ｔｈｕｓ
ｉｎｈｉｂｉｔｉｎｇ ｔｈｅ ｒｅｌｅａｓｅ ｏｆ ｍｅｔａｌ ｉｏｎｓ ｆｒｏｍ ＭＮＰｓ． Ｏｎ ｔｈｅ ｏｔｈｅｒ ｈａｎｄ， ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ＤＯＭｓ ｏｎｔｏ ｔｈｅ
ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ ｍａｙ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｔｈｅ ｐｏｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｃｏｍｐｌｅｘｉｎｇ ｍｅｔａｌ ｉｏｎｓ ｗｉｔｈ ＤＯＭｓ， ｔｈｅｒｅｕｐｏｎ
ｐｒｏｍｏｔｉｎｇ ｔｈｅ ｄｉｓｓｏｌｕｔｉｏｎ ｏｆ ＭＮＰｓ． Ｈｏｗｅｖｅｒ， ａｔ ｐｒｅｓｅｎｔ， ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ ＤＯＭｓ ｏｎｔｏ
ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ ｉｓ ｓｔｉｌｌ ｕｎｃｌｅａｒ， ｗｈｉｃｈ ｌｅａｄｓ ｔｏ ｔｈｅ ｃｏｎｔｒａｄｉｃｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ａｂｏｖｅ ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ ａｎｄ
ｎｅｅｄｓ ｆｕｒｔｈｅｒ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｉｏｎ． Ｔｈｅｒｅｆｏｒｅ， ｔｈｉｓ ａｒｔｉｃｌｅ ｓｙｓｔｅｍａｔｉｃａｌｌｙ ｒｅｖｉｅｗｅｄ ｔｈｅ ｕｎｄｅｒｌｙｉｎｇ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ
ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ＤＯＭｓ ｏｎｔｏ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ， ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ａｇｇｒｅｇａｔｉｏｎ，
ｄｉｓｐｅｒｓｉｏｎ ａｎｄ ｄｉｓｓｏｌｕｔｉｏｎ ｏｆ ＭＮＰｓ． Ｉｔ ａｌｓｏ ｆｏｃｕｓｅｄ ｏｎ ｈｏｗ ｔｏ ｑｕａｎｔｉｔａｔｉｖｅｌｙ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅ ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ
ｏｆ ＤＯＭｓ ｏｎｔｏ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ， ａｎｄ ｈｏｗ ｔｏ ｄｅｓｃｒｉｂｅ ｔｈｅ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
ｆａｃｔｏｒｓ ｏｎ ＤＯＭｓ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｎｔｏ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ． Ｔｏ ｉｍｐｒｏｖｅ ｔｈｅ ａｃｃｕｒａｃｙ ｆｏｒ ａｓｓｅｓｓｉｎｇ ｔｈｅ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｂｅｈａｖｉｏｒｓ ａｎｄ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＭＮＰｓ， ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ
ＤＯＭｓ ａｎｄ ｔｈｅ ａｇｇｒｅｇａｔｉｏｎ， ｄｉｓｐｅｒｓｉｏｎ ａｎｄ ｄｉｓｓｏｌｕｔｉｏｎ ｏｆ ＭＮＰｓ ｓｈｏｕｌｄ ｂｅ ｗｅｌｌ ｕｎｄｅｒｓｔｏｏｄ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒｓ （ＤＯＭｓ），ｍｅｔａｌ⁃ｂａｓｅｄ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ （ＭＮＰｓ），ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
ｂｅｈａｖｉｏｒｓ，ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ，ａｇｇｒｅｇａｔｉｏｎ，ｄｉｓｓｏｌｕｔｉｏｎ．

至少有一维晶体尺寸处于 １—１００ ｎｍ 的金属或金属氧化物颗粒［１］被称为金属基纳米颗粒（ＭＮＰｓ）．
ＭＮＰｓ 具备的独特表面效应［２］、体积效应［３］、量子尺寸效应［４］及宏观量子隧道效应［５］，使其化学活性、可
塑性及电、磁、光、热、超导性都优于传统块状金属，因而在电子、化工、医学、生物等领域得到广泛应用．
据统计［６］，纳米颗粒的使用量已达到 １００００ ｔ·ａ－１，释放到环境中的纳米颗粒也不断增加，其带来的环境

风险不容忽视．
研究发现，ＭＮＰｓ 能够被生物体吸收，抑制其生长、发育．例如，ＭＮＰｓ 能够抑制水稻幼苗根系的生

长［７］、斑马鱼胚胎的孵化［８］及水蚤的繁殖［９］ ．一些学者还认为比表面积较大的 ＭＮＰｓ，易与环境介质发

生反应，释放出具有较强毒性和迁移性的金属离子［１０］ ．通过食物链的累积，ＭＮＰｓ 及释放的金属离子的

生物毒性效应还会随营养级的升高而增强［１１］，最终威胁到人体健康．因此，研究 ＭＮＰｓ 的环境行为，即聚

集、分散及溶解过程对准确评估其生态及人体健康风险具有重要意义．
溶解性有机质（ＤＯＭｓ）是一类广泛存在于自然界中的有机物，包括游离态氨基酸、有机酸、多糖、

酶、腐殖质等［１２］，具有羧基、醛类、酚羟基、苯醌基、氨基、酮等多种官能团［１３］ ．与固态有机质相比，ＤＯＭｓ
因其腐殖化程度高而具有更多的活性位点［１４］，在土壤及水环境中更为活跃．研究发现，环境中的 ＤＯＭｓ
可通过氢键、电荷转移、共价键、范德华力等作用与环境中的有机化合物相结合［１５］，也易通过吸附、络
合、螯合、离子交换等作用与环境中的无机物发生反应［１６］，从而影响其在环境中的迁移转化．

ＤＯＭｓ 可吸附于 ＭＮＰｓ 表面，影响其在环境介质中的聚集、分散和溶解等过程．但现有研究并未给予

足够重视，因此矛盾结论时常出现．有研究称，ＤＯＭｓ 可静电吸附于 ＭＮＰｓ 表面，中和其表面电荷，减小颗

粒间的静电斥力，使颗粒易发生碰撞、聚集、乃至沉淀［１７］，减小 ＭＮＰｓ 曝露于水相中的比表面积，抑制溶

解［１８］ ．Ｇｈｏｓｈ 等［１９］则发现，ＤＯＭｓ 的吸附提高了 ＭＮＰｓ 在水相中的分散稳定性，从而增大其比表面积，促
进溶解．

因此，本文系统地综述了 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为及产生的机理，重点阐述了吸附作用对

ＭＮＰｓ 聚集、分散和溶解产生的影响，剖析了量化 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面吸附行为的主要方法，及不同环境

因子对 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面吸附行为的影响．

１　 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为 （Ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ＤＯＭｓ ｏｎｔｏ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ）
系统剖析 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为，不仅涉及吸附机理的确定，还需定量描述 ＭＮＰｓ 对
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ＤＯＭｓ 的吸附特性，并综合考虑 ＭＮＰｓ 粒径、ＤＯＭ 自身结构及各种环境因素对吸附过程的影响．
１．１　 吸附机理

ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附可分为物理吸附和化学吸附．物理吸附是分子间作用力的结果，不发生

化学反应．静电作用、氢键作用、疏水性作用、微孔填充均属于物理吸附．ＤＯＭｓ 能够通过物理吸附作用在

ＭＮＰｓ 表面形成单分子层或多分子层，吸附速率较快，易达到平衡．而化学吸附是以分子间的化学键为主

导的吸附，包括配体交换、离子架桥．ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的化学吸附较易形成单分子层，吸附速率较慢，
不易达到平衡．一般情况下，ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的物理吸附和化学吸附是同时发生的，且主导的吸附作

用会因环境条件的变化而发生改变．具体吸附机理如下．
１．１．１　 物理吸附

（１）静电作用

静电作用（图 １（ａ）示）被认为是多数 ＭＮＰｓ 吸附 ＤＯＭｓ 的主要机制之一［２０］ ．Ｊａｙａｌａｔｈ 等［２１］报道称在

酸性条件下，萨旺尼河富里酸（ＳＲＦＡ）在 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 颗粒表面的吸附量较大．他们利用 Ｚｅｔａ 电位分析仪发

现当溶液 ｐＨ 值（３．７）小于 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 的等电点（ｐＨｚｐｃ）（６．５）时，ＴｉＯ２ ＮＰｓ 表面带正电，因而会与带负电的

ＳＲＦＡ 发生静电吸引，从而促进吸附．由此看来，颗粒的表面带电量与溶液的 ｐＨ 值及颗粒的 ｐＨｚｐｃ密切相

关（详见 １．３．３）．

图 １　 ＤＯＭｓ⁃ＭＮＰｓ 间吸附作用机理图［１２］

（ａ）静电作用；（ｂ）微孔填充作用；（ｃ）疏水性作用；（ｄ）氢键作用；（ｅ）配体交换［１８］ ；（ｆ）阳离子架桥

Ｆｉｇ．１　 Ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ＤＯＭｓ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ［１２］

（ａ） ｅｌｅｃｔｒｏｓｔａｔｉｃ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎ； （ｂ） ｍｉｃｒｏ⁃ｐｏｒｅ ｖｏｌｕｍｅ ｆｉｌｌｉｎｇ； （ｃ） ｈｙｄｒｏｐｈｏｂｉｃ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎ；

（ｄ） ｈｙｄｒｏｇｅｎ⁃ｂｏｎｄｉｎｇ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎ； （ｅ） ｌｉｇａｎｄ ｅｘｃｈａｎｇｅ［１８］ ； （ｆ） ｃａｔｉｏｎｉｃ ｂｒｉｄｇｅ

（２）微孔填充

ＭＮＰｓ 表面可能存在微孔结构（孔径 ＜ ２ ｎｍ），使其表面吸附位点增多．与中孔（２—５０ ｎｍ）和大孔

（＞ ５０ ｎｍ）相比，微孔内壁距离较近，孔壁对吸附质分子产生的作用易发生叠加，增强吸附．ＤＯＭｓ 从水

相扩散至 ＭＮＰｓ 表面时，小分子组分易通过微孔填充作用进入到 ＭＮＰｓ 的微孔内部［１２］，促使 ＤＯＭｓ 吸附

在 ＭＮＰｓ 上，如图 １（ｂ）所示．
（３）氢键作用和疏水性作用

ＭＮＰｓ 对 ＤＯＭｓ 的吸附也可能是疏水性作用（图 １（ｃ））和氢键作用（图 １（ｄ））的结果．ＤＯＭｓ 中的羧
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基和酚羟基可与 ＭＮＰｓ 表面水分子中的氢原子形成氢键［２２］，但一般情况下键能较低，作用较弱．同时，
ＭＮＰｓ 表面的—ＯＨ 易与 ＤＯＭｓ 分子中的亲水性官能团（如羟基、羧基等）发生配体交换，使 ＤＯＭｓ 分子

中的疏水性官能团（如芳香族、脂肪族等）远离 ＭＮＰｓ 表面，从而产生疏水性作用，促进吸附．Ｙａｎｇ 等［２３］

发现溶液 ｐＨ 值增大，ＳｉＯ２ ＮＰｓ 表面的氢含量增加，疏水性作用减弱，对胡敏酸（ＨＡ）的吸附作用也减弱．
这说明 ｐＨ 值增大促进了 ＤＯＭｓ 中疏水端水分子发生解离，羟基增多，ＤＯＭｓ 表面亲水性增加、疏水性减

弱，因而减弱了 ＭＮＰｓ 对 ＤＯＭｓ 的吸附作用．
１．１．２　 化学吸附

（１）配体交换

配体交换是 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面发生化学吸附的主要机制．一些研究将 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附

配位过程分为外界吸附和内界吸附．外界吸附是 ＤＯＭｓ 分子受静电作用或氢键作用与 ＭＮＰｓ 表面的金属

离子相结合的过程［２４］ ．内界吸附则是 ＤＯＭｓ 中的—ＣＯＯＨ、—ＣＯＯ－ 及酚羟基官能团与 ＭＮＰｓ 表面—
ＯＨ、—ＯＨ＋

２ 进行配体交换生成络合物的过程［２３］，如图 １（ｅ）所示．由于 ＭＮＰｓ 表面存在大量不饱和离子

键或极性键，能够吸引大量水分子在其表面定向有序排列成水合层（如图 ２（ａ）所示）．在水合层吸附界

面，ＤＯＭｓ 中的羧基易失去质子，生成去质子化羧基，如式（１）所示．ＭＮＰｓ 表面的水分子会发生解离形成

羟基，利于内界吸附的发生［２１］ ．另外，ＭＮＰｓ 表面的羟基还会发生质子化，生成质子化羟基，如式（２）．
ＭＮＰｓ 表面的羟基基团增多，促进了如上配体交换的进行．但质子化程度与溶液的性质密切相关．李孟与

郭金仓［２５］就发现，随着 ｐＨ 值增大（ｐＨ ＜ ８），Ｆｅ２Ｏ３表面的—ＯＨ＋
２ 减少，ＨＡ 的吸附量也减小．

图 ２　 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面可能存在的吸附配位模式
（ａ）外界吸附发生时 ＭＮＰｓ 表面水合层的形成；（ｂ）链状 ＤＯＭｓ 中的羧基基团与 ＭＮＰｓ 表面的羟基基团单齿结合；

（ｃ）环状 ＤＯＭｓ 中的羟基基团与 ＭＮＰｓ 表面的羟基基团单齿结合；（ｄ）环状 ＤＯＭｓ 中的羧基基团和酚羟基基团与 ＭＮＰｓ 表面的羟基基

团双齿架桥；（ｅ）环状 ＤＯＭｓ 中的酚羟基基团与 ＭＮＰｓ 表面的羟基基团双齿架桥．Ｍ：金属基纳米颗粒；Ｒ：ＤＯＭ 中的大分子长链基团

Ｆｉｇ．２　 Ｔｈｅ ｐｏｓｓｉｂｌｅ ｃｏｏｒｄｉｎａｔｉｏｎ ｐａｔｔｅｒｎｓ ｏｆ ＤＯＭｓ ａｄｓｏｒｂｅｄ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ
（ａ） ｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｙｄｒａｔｉｏｎ ｌａｙｅｒ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ ｗｈｅｎ ｏｕｔｅｒ⁃ｓｐｈｅｒｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｃｃｕｒｓ；

（ｂ） ｔｈｅ ｃａｒｂｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｉｎ ｔｈｅ ｃｈａｉｎ ＤＯＭｓ ｂｉｎｄ ｔｏ ｔｈｅ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ；
（ｃ） ｔｈｅ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｉｎ ｔｈｅ ｒｉｎｇ ＤＯＭｓ ｂｉｎｄ ｔｏ ｔｈｅ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ； （ｄ） ｂｉｄｅｎｔａｔｅ ｂｒｉｄｇｅ
ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｃａｒｂｏｘｙｌ ａｎｄ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｉｎ ｔｈｅ ｒｉｎｇ ＤＯＭｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ；
（ｅ） ｂｉｄｅｎｔａｔｅ ｂｒｉｄｇｅ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｉｎ ｔｈｅ ｒｉｎｇ ＤＯＭｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｇｒｏｕｐｓ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ

ＭＮＰｓ；Ｍ： ｍｅｔａｌ⁃ｂａｓｅｄ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ； Ｒ： ｌｏｎｇ ｃｈａｉｎ ｏｆ ｍａｃｒｏｍｏｌｅｃｕｌｅｓ ｉｎ ＤＯＭｓ

—ＣＯＯＨ ＋ Ｈ２Ｏ ←→—ＣＯＯ－＋ Ｈ３Ｏ
＋ （１）

Ｍ—ＯＨ ＋ Ｈ３Ｏ
＋←→Ｍ—ＯＨ＋

２ ＋Ｈ２Ｏ （２）
内界吸附又分为单齿结合和双齿架桥．链状 ＤＯＭｓ 上只含有一个羧基，因此其仅能与 ＭＮＰｓ 表面的

一个羟基进行单齿配位，如图 ２（ｂ）所示；而环状的 ＤＯＭｓ 上可能含有羧基和酚羟基基团，与 ＭＮＰｓ 表面
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羟基的配位方式可能同时存在单齿结合（如图 ２（ｃ））和双齿架桥（如图（ｄ）、（ｅ））．不同的配位方式会导

致红外光谱（ＦＴＩＲ）振动频率的偏移［２６］，因此 ＦＴＩＲ 常被作为判定吸附配位方式的检测手段．胡慧萍

等［２７］利用 ＦＴＩＲ 法发现水杨酸钠以双齿架桥的配位方式吸附于针铁矿和赤铁矿表面，并推测可能是环

状 ＤＯＭｓ 在颗粒界面发生了吸附．Ｊａｙａｔｌａｈ 等［２１］也利用 ＦＴＩＲ 法发现 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 吸附 ＨＡ 的过程中，单齿结

合和双齿架桥可能同时发生．然而目前对 ＭＮＰｓ 吸附 ＤＯＭｓ 的配位模式的相关研究较少，两种配位方式

对 ＤＯＭｓ⁃ＭＮＰｓ 间的络合反应乃至吸附过程的相对贡献仍有待进一步探究．
（２）离子架桥

若 ＭＮＰｓ 及 ＤＯＭｓ 表面均带负电，且溶液中存在二价或多价态金属阳离子（如：Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋），ＤＯＭｓ
还能通过阳离子架桥作用吸附到 ＭＮＰｓ 表面，如图 １（ｆ）．Ｓｕｎ 等［２８］就发现，ＨＡ 分子中的羟基可通过溶液

中的 Ｃａ２＋与 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 表面的羟基形成阳离子架桥，从而增大 ＨＡ 在 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 表面的吸附量．Ｆａｎ 等［２９］也

发现，Ｃａ２＋和 Ｍｇ２＋的存在使得 ＨＡ 在磁铁矿纳米颗粒及零价铁纳米颗粒上的吸附量增大了两倍．由此看

来，离子架桥作用也可增强 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附．
ＤＯＭｓ 吸附于 ＭＮＰｓ 表面可能是上述物理吸附和化学吸附共同作用的结果．但目前大多数研究仍将

吸附作用的发生归结于静电作用和配体交换作用，离子架桥、微孔填充、氢键作用及疏水性作用在

ＤＯＭｓ 吸附行为中的贡献却鲜有涉及．如何区分及量化以上各种吸附作用仍有待深入剖析．
１．２　 吸附定量

借助吸附等温线和吸附动力学方程可实现对 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面吸附行为的定量描述，且有助于

确定 ＭＮＰｓ 的吸附能力、吸附容量及吸附速率等吸附特性．
１．２．１　 吸附等温线

吸附等温线主要用于研究吸附剂对吸附质的吸附能力及吸附容量，常用如下吸附等温方程来描述

（式（３）—（６））．
Ｌａｎｇｍｕｉｒ 单层分子吸附模型适用于物理吸附和化学吸附过程，其包括如下 ４ 个假设：１）吸附剂表面

有一定数量的吸附位点，且相互独立；２）每个吸附位点只能被一个吸附质分子占据，形成不移动的吸附

层；３）吸附剂固体表面性质均一，各个吸附位点分布均匀［３０］；４）吸附和解吸过程处于动态平衡．Ｒａｈｍａｎ
等［３１］报道称 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 吸附模型能够较好（Ｒ２＞ ０．９）地描述不同 ｐＨ 值条件下 ＨＡ 在针铁矿和磁铁矿表

面的吸附过程．当 ｐＨ＝ ２．５，ＨＡ 在针铁矿表面的最大吸附量（ｑｅ ＝ ４．７５ ｍｇＣ·ｇ－１）大于其在磁铁矿表面的

最大吸附量（ｑｅ ＝ ３．７９ ｍｇＣ·ｇ－１），这可能是由于针铁矿的比表面积（１９．８８ ｍ２·ｇ－１＞ １２．１２ ｍ２·ｇ－１）较大．
Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 吸附等温方程是针对吸附剂在多相界面（如固⁃气、固⁃液）上的吸附建立的经验公式，该

方程可用于描述不均匀表面的单层吸附状况．常数 ｎ 反映吸附作用的强弱．当 １ ／ ｎ 的值在 ０．１—０．５，吸附

较易进行；当 １ ／ ｎ 的值 ＞ ２，吸附较难发生．郭惠莹等［３２］ 就发现 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型能够较好地描述单宁酸

（Ｒ２ ＝ ０．９６４）和没食子酸（Ｒ２ ＝ ０．９６２）在 Ｆｅ２Ｏ３ ＮＰｓ 表面的吸附．拟合得到的单宁酸的 １ ／ ｎ 值在 ０．１１—
０．２８之间，没食子酸的 １ ／ ｎ 值在 ０．２０—０．７３ 之间，这表明单宁酸较没食子酸更易吸附于 Ｆｅ２Ｏ３ ＮＰｓ 表面．

也有学者表示，以上吸附等温模型均属于理想模型，适用的平衡浓度范围较窄［３３］ ．因此，后人在

Ｐｏｌａｎｙｉ 理论的基础上建立了 Ｐｏｌａｎｙｉ⁃Ｍａｎｅｓ 模型 （ ＰＭＭ，式 （ ５）） 和 Ｄｕｂｉｎｉｎ⁃Ａｓｈａｔａｋｈｏｖ 模型 （ ＤＡ，
式（６））．拟合参数 Ｅ、ｂ 反映吸附强度，值越大表示吸附剂对吸附质的吸附亲和力越强．Ｙａｎｇ 等［３４］就发现

与 Ｌａｎｇｍｕｉｒ、Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 等温吸附模型相比，ＰＭＭ 模型更适用于描述单壁及多壁纳米碳管对多环芳烃的

吸附（均方误差 ＜ ０．１）．Ｆｒａｎｃｏ 等［３５］则利用 ＤＡ 模型发现盐的存在不仅能增大 Ａｌ２Ｏ３ ＮＰｓ 对乳化油的吸

附亲和力（Ｅ盐 ＝ ２１．５３ ｋＪ·ｍｏｌ－１ ＞ Ｅ非盐 ＝ ９．７４ ｋＪ·ｍｏｌ－１；ｂ盐 ＝ １９．９２ ＞ ｂ非盐 ＝ ２．２８），还能增大吸附容量

（ｑｍａｘ盐 ＝ ５．４３×１０１３ ｍｇ·ｇ－１＞ ｑｍａｘ非盐 ＝ ２．５２×１０５ ｍｇ·ｇ－１）．
Ｌａｎｇｍｕｉｒ 模型：

ｑｅ ＝
Ｑ０Ｃｅ

ＫＬ ＋ Ｃｅ
（３）

Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型：

ｌｇｑｅ ＝ ｌｇＫＦ ＋ １
ｎ
ｌｇＣｅ （４）
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ＰＭＭ 模型：

ｌｇｑｅ ＝ ｌｇＱ０ ＋ ａ （
εｓｗ

Ｖｓ
）

ｂ

（５）

ＤＡ 模型：

ｌｇｑｅ ＝ ｌｇＱ０ ＋ （
εｓｗ

Ｅ
）

ｂ

（６）

其中，ｑｅ是达到吸附平衡的吸附质量，ｍｇ·ｇ－１；Ｑ０、Ｑ０分别是单层吸附容量和多层吸附容量，ｍｍｏｌ·ｇ－１；Ｃｅ

是溶质平衡浓度，ｍｇ·Ｌ－１；ＫＬ是亲和系数，ｍｇ·ｇ－１，值越大表示吸附能力越强；ＫＦ是 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 亲和系数，
即吸附平衡常数，其值随温度的升高而降低；１ ／ ｎ 是 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 常数，表示浓度对吸附容量的影响强弱；
εｓｗ为有效吸附势，即吸附质分子从空间位置转移到固体表面的某个点所需要的能量，吸附质分子越接

近吸附剂固体表面吸附势越高，ｋＪ·ｍｏｌ－１，εｓｗ ＝ －ＲＴｌｎ（Ｃｓ ／ Ｃｅ），其中 Ｃｓ表示吸附质的溶解度，ｍｇ·Ｌ－１，Ｒ
表示通用气体常数，为 ８． ３１４ × １０－３ ｋＪ·（ｍｏｌ·Ｋ） －１；Ｔ 表示反应绝对温度，Ｋ；Ｖｓ：溶质的摩尔体积，
ｃｍ３·ｍｏｌ－１；ｂ 为模型拟合参数；Ｅ 为相关因子，ｋＪ·ｍｏｌ－１ ．
１．２．２　 吸附动力学

吸附动力学主要研究吸附质在吸附剂颗粒内的扩散性能，通过动力学模型（如式（７）—（９））对数据

进行拟合，反映吸附速率，从而探讨相关的吸附机理．拟一级动力学模型以膜扩散理论为基础，假设吸附

速率由单因子决定．拟二级动力学模型则假设吸附受化学吸附控制，且受多因子影响．Ｌｉ 等［３６］ 就利用拟

二级动力学模型发现 Ｆｅ３Ｏ４ ＮＰｓ 对萨旺尼河腐殖酸（ＳＲＨＡ）的吸附速率（ｋ２ａ ＝ ３２．６７）远大于 ＳＲＦＡ（ｋ２ａ ＝
５．８４）．Ｃｈｅｋｌｉ 等［３７］也发现拟二级动力学模型（Ｒ２＞ ０．９９９）在模拟 ＨＡ 在 ＦｅＯ ＮＰｓ 表面的吸附行为时要

优于拟一级动力学模型（Ｒ２＜ ０．５），这说明 ＨＡ 在 ＦｅＯ ＮＰｓ 表面的吸附受化学作用控制，吸附速率受多

因子影响．
固体颗粒对 ＤＯＭｓ 的吸附既包括固液界面的吸附，也有微孔孔道缓慢扩散［３８］ ．Ｗｅｂｅｒ⁃Ｍｏｒｒｉｓ 模型就

是一种基础扩散模型，其假设吸附过程中无液膜的扩散阻力，吸附质的扩散方向是随机的，且浓度不随

固体吸附剂颗粒的位置变化而变化［３９］ ．该模型可通过分析 ｑｔ与 ｔ０．５的相关关系来确定吸附作用的主导过

程：若二者呈线性关系且经过原点则说明吸附过程是由吸附质分子内扩散主导，若直线不经过原点则认

为吸附质分子外扩散与内扩散共同影响着吸附行为．Ｌｉ 等［４０］ 就利用 Ｗｅｂｅｒ⁃Ｍｏｒｒｉｓ 模型，发现固液界面

的吸附才是决定纳米碳管对有机质吸附速率的关键．
拟一级动力学模型：

ｑｔ ＝ ｑｅ（１ － ｅ －ｋ１ａｔ） （７）
拟二级动力学模型：

ｑｔ

ｑｅ

＝
ｋ∗
２ａ ｔ

１ ＋ ｋ∗
２ａ ｔ

， ｋ∗
２ａ ＝ ｋ２ａｑｅ （８）

Ｗｅｂｅｒ⁃Ｍｏｒｒｉｓ 模型：
ｑｔ ＝ Ａ ＋ Ｋａ ｔ０．５ （９）

其中，ｑｔ是在 ｔ 时刻的吸附量，ｍｇ·ｇ－１；ｋ１ａ，ｋ２ａ分别是拟一、拟二级动力学吸附速率常数，ｈ－１；ｋ∗
２ａ是修正后

的拟二级动力学吸附速率常数；Ｋａ是扩散常数；Ａ 是纵坐标截距．
利用吸附等温线及吸附动力学模型不仅有助于了解 ＭＮＰｓ 对 ＤＯＭｓ 的吸附特性，还为判断吸附过

程是物理还是化学吸附占主导作用提供了依据．
１．３　 影响 ＤＯＭｓ 表面吸附行为的因子

ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为受到众多因素的影响，主要包括 ＤＯＭｓ 的种类、ＭＮＰｓ 的粒径及等

电点、溶液的 ｐＨ 值及离子强度．
１．３．１　 ＤＯＭｓ 种类

不同的 ＤＯＭｓ 具有不同的分子量及官能团，其亲疏水性也存在差异，在 ＭＮＰｓ 表面的吸附作用也不

尽相同．Ｅｒｈａｙｅｍ 等［４１］发现 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 对 ＳＲＨＡ 的吸附强于 ＳＲＦＡ，吸附常数 Ｋ（ＳＲＨＡ）＝ ６．６７ 要大于Ｋ（ＳＲＦＡ）＝
１．６３．核磁共振波谱法显示 ＳＲＨＡ 中芳香碳与脂肪碳的比率（１．７６）要大于 ＳＲＦＡ（０．７２７）．这说明 ＳＲＨＡ
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较强的疏水性可能是其在 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 表面吸附量较大的原因之一．ＳＲＨＡ 中苯酚的含量（４．２４ ｍｍｏｌ·ｇ－１）
也大于 ＳＲＦＡ（２．９１ ｍｍｏｌ·ｇ－１），这使得更多的酚羟基能与 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 表面的羟基发生配体交换．
１．３．２　 ＭＮＰｓ 粒径

通常情况下，ＭＮＰｓ 粒径越小，比表面积越大，提供的吸附位点越多，微孔体积也较大［４２］，吸附的

ＤＯＭｓ 也就越多［２１］ ．Ｐｅｔｔｉｂｏｎｅ 等［４３］就发现 ５ ｎｍ 的 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 的比表面积（２１９ ｍ２·ｇ－１）要远远大于 ３２ ｎｍ
的颗粒比表面积（４１ ｍ２·ｇ－１），对溶解性草酸的吸附性也更强．Ｍａｔｓｕｉ 等［４４］则利用吸附动力学扩散模型发

现 ＤＯＭｓ 在小颗粒表面的吸附扩散距离（０．７ μｍ）小于大颗粒（１１．８ μｍ），这使得小颗粒 ＭＮＰｓ 具有更强

的吸附能力．ＭＮＰｓ 尺寸的减小也可能会缩短 ＤＯＭｓ 分子扩散到 ＭＮＰｓ 表面位点的距离，从而增大吸

附量．
１．３．３　 溶液 ｐＨ 值及 ＭＮＰｓ 的等电点

溶液的 ｐＨ 值及 ＭＮＰｓ 的等电点（ｐＨｚｐｃ）是影响 ＤＯＭｓ 与 ＭＮＰｓ 间静电作用的两大要素．溶液 ｐＨ 值

既影响着 ＭＮＰｓ 表面的带电性，又影响着 ＤＯＭｓ 的解离状态（如表 １ 所示）．当 ｐＫａ＜ ｐＨ ＜ ｐＨｚｐｃ时，ＭＮＰｓ
表面因质子化带正电，ＤＯＭｓ 带负电且主要以离子态存在于溶液中，因静电吸引 ＤＯＭｓ 吸附于 ＭＮＰｓ 表

面．Ｙａｎｇ 等［２３］发现当 ｐＨ＝ ５ 时，γ－Ａｌ２Ｏ３（ｐＨｚｐｃ ＝ ７．１）表面带正电，带负电的 ＨＡ 受静电吸引作用吸附于

γ－Ａｌ２Ｏ３表面．当 ｐＨ ＜ ｐＫａ且 ｐＨ ＞ ｐＨｚｐｃ时，ＭＮＰｓ 表面因去质子化带负电，ＤＯＭｓ 主要以中性分子态存在

于溶液中、表面不带电，因而吸附减弱． Ｊａｙａｌａｔｈ 等［２１］ 发现当 ｐＨ ＝ ８ 时，ＴｉＯ２ ＮＰｓ（ｐＨｚｐｃ ＝ ６．７）表面带负

电，ＨＡ 也带负电，两者发生静电排斥作用，与 ｐＨ＝ ３．７ 时相比吸附减弱．曾凡凤［４５］也发现溶液 ｐＨ＝ ２ 较

ｐＨ＝ ４ 时，五氯酚（ｐＫａ ＝ ４．７５）的分子态数量增多、表面带电量减少，Ｆｅ２Ｏ３ ＮＰｓ 对五氯酚的吸附也减弱．

表 １　 水相中的 ｐＨ 值与 ＤＯＭ 解离状态及 ＭＮＰｓ 表面带电性的关系

Ｔａｂｌｅ １　 Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｏｌｕｔｉｏｎ ｐＨ ｖａｌｕｅｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｄｉｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ ｓｔａｔｅ ｏｆ ＤＯＭｓ
ｏｒ ｔｈｅ ｎａｔｕｒｅ ｏｆ ｅｌｅｃｔｒｉｃ ｃｈａｒｇｅ ｏｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｏｆ ＭＮＰｓ

ｐＨ 值与 ｐＫａ值

ｐＨ ａｎｄ ｐＫａ值
ＤＯＭ 解离状态

Ｄｉｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ ｓｔａｔｅ ｏｆ ＤＯＭｓ
ｐＨ 值与 ｐＨｚｐｃ

ｐＨ ａｎｄ ｐＨｚｐｃ

ＭＮＰｓ 表面电荷性质
Ｓｕｒｆａｃｅ ｃｈａｒｇｅ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ＭＮＰｓ

ｐＨ ＜ ｐＫａ 以中性分子态为主［ＨＡ］ ｐＨ ＜ ｐＨｚｐｃ 因质子化带正电

ｐＨ＝ｐＫａ 分子态与离子态物质的量相等［ＨＡ］ ＝［Ａ－］ ｐＨ＝ｐＨｚｐｃ 不带电

ｐＨ ＞ ｐＫａ 以离子态为主［Ａ－］ ｐＨ ＞ ｐＨｚｐｃ 因去质子化带负电

　 　 注：ｐＫａ为 ＤＯＭｓ 的解离常数，ｐＫａ ＝－ｌｇ
［Ｈ＋］×［Ａ－］

［ＨＡ］{ } ；［ＨＡ］为解离平衡时分子态 ＤＯＭｓ 的浓度，ｍｏｌ·Ｌ－１；［Ａ－ ］为解离平衡时离子

态 ＤＯＭｓ 的浓度，ｍｏｌ·Ｌ－１；［Ｈ＋］：氢离子浓度，ｍｏｌ·Ｌ－１ ．

Ｎｏｔｅｓ： ｐＫａ ｉｓ ｔｈｅ ｄｉｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ ｃｏｎｓｔａｎｔ ｏｆ ＤＯＭｓ， ｐＫａ ＝－ｌｇ
［Ｈ＋］×［Ａ－］

［ＨＡ］{ } ； ［ＨＡ］ ｉｓ ｔｈｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ＤＯＭｓ ａｔ ｔｈｅ ｔｉｍｅ ｏｆ

ｄｉｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ ｅｑｕｉｌｉｂｒｉｕｍ， ｍｏｌ·Ｌ－１； ［Ａ－］ ｉｓ ｔｈｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｉｏｎｉｚｅｄ ＤＯＭｓ ａｔ ｔｈｅ ｔｉｍｅ ｏｆ ｄｉｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ ｅｑｕｉｌｉｂｒｉｕｍ， ｍｏｌ·Ｌ－１； ［Ｈ＋］： ｈｙｄｒｏｇｅｎ

ｉｏｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ， ｍｏｌ·Ｌ－１ ．

１．３．４　 离子强度

当 ｐＨ 值一定时，ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附会随着溶液离子强度的增加而增强．当 ｐＨ ＞ ｐＨｚｐｃ时，
ＭＮＰｓ 表面带负电，溶液中二价阳离子（如 Ｃａ＋、Ｍｇ２＋）可在 ＤＯＭｓ 与 ＭＮＰｓ 表面形成离子架桥增强吸附．
Ｆａｎ 等［２９］就发现 ｐＨ＝ ７ 时，体系中 Ｃａ２＋和 Ｍｇ２＋的存在促进了 Ｆｅ３Ｏ４ ＮＰｓ（ｐＨｚｐｃ ＝ ６．８）对 ＨＡ 的吸附，吸附

量是无 Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋的两倍以上．一价阳离子浓度的增加也可以中和 ＤＯＭｓ 或 ＭＮＰｓ 的表面带电量，削弱颗

粒间的静电斥力，从而促进吸附．Ｌｉａｎｇ 等［４６］发现 ０．１ ｍｏｌ·Ｌ－１ ＮａＮＯ３背景液中 ＳｉＯ２ ＮＰｓ 对 ＨＡ 的吸附是

０．０１ ｍｏｌ·Ｌ －１ ＮａＮＯ３背景液中的两倍．而当 ｐＨ ＜ ｐＨｚｐｃ时，ＤＯＭｓ 与 ＭＮＰｓ 间因静电吸引而产生强吸附作

用，这时离子强度对吸附的影响可以忽略．
ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为受 ＤＯＭｓ 的种类、ＭＮＰｓ 的粒径大小及等电点、溶液性质等因素的

影响．只有综合考虑各方面因素才能更好地描述 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为及其对 ＭＮＰｓ 环境行为

的影响．



１７６４　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３８ 卷

２　 ＤＯＭｓ 吸附行为对 ＭＮＰｓ 稳定性的影响（Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ＤＯＭｓ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎｏｎ ｔｈｅ ｓｔａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ＭＮＰｓ）
ＭＮＰｓ 的稳定性，即 ＭＮＰｓ 的聚集、分散及溶解是决定其环境行为和归趋的重要因素．系统地理解

ＤＯＭｓ 的吸附行为对 ＭＮＰｓ 聚集、分散及溶解过程的影响将有助于准确预测 ＭＮＰｓ 的环境行为及其生物

效应．
２．１　 聚集与分散

ＭＮＰｓ 在水环境中易碰撞而发生聚集． Ｐｅｎｇ 等［４７］ 发现低浓度 ＳＲＨＡ（０．０１—０．７５ ｍｇ·Ｌ－１）促进了

ＺｎＯ ＮＰｓ 的聚集，而高浓度 ＳＲＨＡ（＞ １０ ｍｇ·Ｌ－１）抑制了 ＺｎＯ ＮＰｓ 的聚集．这可能是由于低溶度时溶液

ｐＨ 值（８．５）低于 ｐＨｚｐｃ值（９．３），ＺｎＯ ＮＰｓ 表面带正电，带负电的 ＳＲＨＡ 受静电引力作用吸附于 ＺｎＯ ＮＰｓ
表面，中和了颗粒的带电量，降低了颗粒间的静电斥力，从而易发生碰撞、相互黏附而加速聚集．而当

ＳＲＨＡ 浓度较高时，ＺｎＯ ＮＰｓ 表面可能达到吸附饱和，使得颗粒表面带负电而发生相互排斥，从而抑制

聚集．同时，ＤＯＭｓ 的吸附也可加大 ＭＮＰｓ 间空间位阻效应．吕继涛［４８］ 称，ＴｉＯ２ ＮＰｓ 分散性的增强主要是

因为 ＨＡ 吸附于颗粒表面形成空间位阻．因此，ＤＯＭｓ 存在下，其与 ＭＮＰｓ 间的静电作用及空间位阻效应

协同控制着 ＭＮＰｓ 在水相中的分散稳定性．
２．２　 溶解

ＭＮＰｓ 易与水相中的 Ｈ＋和溶解氧发生反应，释放出金属离子（Ｍａ ＋或 Ｍ（２ ｂ ／ ａ ）＋），这个过程通常被叫

作溶解［４９］ ．一般情况下，金属离子能够被生物体直接吸收利用，对生态系统乃至人类健康造成潜在威胁．
环境中大量存在的 ＤＯＭｓ 能够通过影响上述化学反应来影响 ＭＮＰｓ 的溶解释放及其生物效应，因而引

起了越来越多学者的关注．
一方面，ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附作用可能促进 ＭＮＰｓ 的溶解．Ｗａｎｇ 等［５０］发现 ＳＲＨＡ 能够通过配

体交换吸附于 Ｃｕ ＮＰｓ 表面，从而促进 Ｃｕ２＋的溶解释放．这可能是由于 ＤＯＭｓ 在水相中电离产生的 Ｈ＋使

得以下方程向右进行（式（１０）、（１１））；而 ＤＯＭｓ 分子中的羟基和羧基也易与释放的金属离子（Ｍａ ＋或

Ｍ（２ ｂ ／ ａ ）＋）络合形成稳定络合物，从而降低 Ｍａ ＋ 或 Ｍ（２ ｂ ／ ａ ）＋ 的浓度，使方程向右进行，促进 ＭＮＰｓ 的溶

解［１２］ ．另一方面，ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附作用也可能抑制 ＭＮＰｓ 的溶解．Ｙａｎｇ 等［２３］ 发现大分子 ＨＡ
吸附于 ＴｉＯ２ ＮＰｓ 和 ＳｉＯ２ ＮＰｓ 表面时会堵塞其表面微孔，减小 ＭＮＰｓ 与水溶液中的溶解氧和 Ｈ＋的有效接

触面积，从而抑制金属离子的释放．同时，通过静电吸引作用吸附于 ＭＮＰｓ 表面（ｐＨ ＜ ｐＨｚｐｃ）的 ＤＯＭｓ 也

可中和其表面带电量，使得颗粒间静电斥力减弱而更易发生碰撞和聚集，从而减小其在水中的有效暴露

面积，抑制溶解．
Ｍｓ＋（ａ ／ ４）Ｏ２（ａｑ） ＋（ａ）Ｈ

＋
（ａｑ）←→Ｍａ＋

（ａｑ） ＋（ａ ／ ２）Ｈ２Ｏ （１０）
ＭａＯｂ（ｓ） ＋（２ｂ）Ｈ

＋
（ａｑ）←→ａＭ（２ｂ ／ ａ）＋

（ａｑ） ＋ｂＨ２Ｏ （１１）
此外，ＭＮＰｓ 在环境介质中的溶解是一个动态的过程，通常用溶解速率来描述其释放金属离子的快

慢．ＤＯＭｓ 吸附作用下，ＭＮＰｓ 的溶解速率与 ＤＯＭｓ 的性质紧密相关．Ｊｉａｎｇ 等［５１］不但发现 ＳＲＨＡ、ＳＲＦＡ 和

小马湖富里酸的加入抑制了 ＺｎＯ ＮＰｓ 的聚集，提高了其在水相中的分散稳定性，还建立了 ＺｎＯ ＮＰｓ 溶

解速率与可溶出表面积的相关关系式（如式（１２）），推导得出 ＤＯＭｓ 的芳香性越强，其与 ＭＮＰｓ 上释放

的金属离子的络合能力就越强，ＭＮＰｓ 溶解也越快．Ｚｈａｎｇ 等［５２］ 则发现，负载了柠檬酸的 Ａｇ ＮＰｓ 的原始

粒径大小是控制其溶解速率的主要因素．柠檬酸的存在能够抑制 Ａｇ ＮＰｓ 在水相中的聚集，提高其分散

稳定性，因而粒径越小的纳米颗粒其比表面积越大，与水相接触越多溶解也越快．他们还指出除了颗粒

本身的粒径之外，ＭＮＰｓ 的溶解速率还受溶液中的溶解氧浓度、ｐＨ 值及温度等因素影响．含氧量越高、
Ｈ＋浓度越大、温度越高，颗粒的溶解速率越快，如式（１３）．由此看来，在分析 ＤＯＭｓ 的吸附行为对 ＭＮＰｓ
稳定性的贡献时也应综合考虑 ＭＮＰｓ 的粒径、ＤＯＭｓ 自身特性及各种环境因子的作用．

ｄ ［Ｚｎ］ Ｔ

ｄｔ
＝ＡＺｎＯ，０ｋｏｂｓ １－
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［ＺｎＯ］ ０
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÷

２ ／ ３

（１２）

其中，［Ｚｎ］ Ｔ是总溶解锌浓度，ｍｏｌ·Ｌ－１；ｔ 是溶解反应时间，ｓ；ＡＺｎＯ，０是 ＺｎＯ ＮＰｓ 可溶表面积初始浓度，
ｍ２·Ｌ－１；ｋｂｏｓ是 ＺｎＯ ＮＰｓ 表面溶解速率常数，ｍｏｌ·ｍ－２·ｓ－１；［Ｚｎ］ Ｔ，ｅｑ是达溶解平衡时总溶解锌溶度，ｍｏｌ·Ｌ－１ ．
［ＺｎＯ］ ０是 ＺｎＯ ＮＰｓ 的初始摩尔浓度，７５ μｍｏｌ·Ｌ－１ ．
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其中，γＡｇ
＋是银离子的溶解速率，ｍｏｌ·Ｌ－１·ｈ－１；ｋＢ是 Ｂａｌｔｚｍａｎｎ 常数，１．３８×１０－２３ Ｊ·Ｋ－１；ｍＢ是反应物的分子

质量，ｇ·ｍｏｌ－１；ρ 是纳米银颗粒密度，ｇ·ｃｍ－３；Ｅａ是反应活化能，Ｊ；Ｔ 是温度，Ｋ；［Ａｇ］为纳米银颗粒的浓

度，μｇ·Ｌ－１；ｒ 是纳米银颗粒的半径，ｎｍ；［Ｏ２］、［Ｈ
＋］分别为氧含量及氢离子的浓度，ｍｏｌ·Ｌ－１ ．

３　 结论与展望（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ ａｎｄ ｐｒｏｓｐｅｃｔｓ）
综上所述，为准确评估 ＤＯＭｓ 在颗粒表面的吸附行为对 ＭＮＰｓ 环境行为的影响，应着重关注以下几

个问题：
（１）ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为可能是静电作用、配体交换、微孔填充、氢键作用及疏水性共同

作用的结果，区分和量化众多影响因子在以上吸附作用中的贡献，将有利于判定影响吸附行为的主要

因素．
（２）区分配体交换作用中单齿结合和双齿架桥作用将有利于分析 ＤＯＭｓ 中发生吸附作用的结构并

预测配体交换作用的强弱．
（３）综合考虑 ＤＯＭｓ 的种类、ＭＮＰｓ 的粒径大小和等电点以及各种环境因子等因素才能更好地量化

ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附行为及其对 ＭＮＰｓ 环境行为的影响．
（４）量化 ＤＯＭｓ 在 ＭＮＰｓ 表面的吸附作用，并识别水相中 ＭＮＰｓ 的有效曝露面积是理解其分散、聚

集、溶解等复杂过程的关键．
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