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摘  要：目前汞污染地下水修复面临很大的技术和成本挑战，亟需发展修复效果好、经济效益性高的汞污染地

下水修复技术和修复材料。通过批量实验和光谱分析探究了天然磁铁矿和商用 Fe3O4对Hg(II) 的去除效率和去除机制，

并分析了两种材料对模拟地下水中 Hg(II) 的吸附和脱附行为。结果表明，天然磁铁矿和商用 Fe3O4对 Hg(II) 的去除

受 pH、Hg(II) 初始浓度、Cl– 等因素的影响；二者对 Hg(II) 的去除均符合准二级动力学模型和 Freundlich模型；天然

磁铁矿对 Hg(II) 的去除机制主要是羟基络合与物理吸附，而商用 Fe3O4对 Hg(II) 的去除主要是化学还原与物理吸附。

二者对模拟地下水中 Hg(II) 的去除率分别达 90% 和 95%，具有修复 Hg(II) 污染地下水的应用潜力。 
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汞是环境中毒性最强的重金属污染物之一，广泛

存在于世界各地的各种环境介质中，美、欧、亚、非

各大洲都存在汞污染问题，甚至在北极地区也受到了

汞污染的威胁[1]。地下环境中汞的人为来源包括采

矿[2–4]、氯碱生产[5–6]、木材防腐[7]、核武器制造[8]等。

人为排放的汞，尤其是溶解度较高的 Hg(II)，在特定

条件下可被转化为毒性更强的有机汞，对人体健康和

生态环境造成了严重威胁[9–10]。活性炭[11–13]、介孔

SiO2
[14]和改性纳米材料[15–18]等已被用于水相溶液中

Hg(II) 的去除。Yardim 等 [12]利用糠醛活性炭吸附

Hg(II)，活性炭表面的含氧官能团可与 Hg(II) 发生络

合吸附。由于巯基对 Hg(II)具有很强的亲和力，利用

巯基改性介孔 SiO2或纳米 Fe3O4均能够有效地吸附

溶液中的 Hg(II)[14, 16]。然而由于上述材料中大部分材

料价格昂贵或制备过程复杂，限制了在地下水 Hg(II) 

污染修复中的应用[10]。 

磁铁矿(一般化学式为 Fe3O4)是一种混合价态的铁

氧化物，含有 Fe(II) 和 Fe(III)[19]。对于磁铁矿应用于

水相溶液中Hg(II) 的去除已有一些相关研究[10, 16, 19–21]，

如成翠兰等[21]的研究认为纳米 Fe3O4对 Hg(II) 的去

除机制主要是物理吸附；Wiatrowski等[19]将合成纳米

磁铁矿作为还原剂用于还原 Hg(II)，通过厌氧条件下

的 Hg(II) 还原实验和光谱学手段验证了磁铁矿中的

Fe(II) 可将 Hg(II) 还原为 Hg(0)。上述研究表明磁铁

矿具有去除 Hg(II) 的潜力，但是地下水中 Hg(II) 的

去除受到极少关注[5, 22]。此外，以往关于磁铁矿的研

究大多是纯度高、成分均一的合成磁铁矿(主要是纳

米磁铁矿[Fe3O4])或精矿
[20, 23]，尚未发现有研究用天

然磁铁矿去除地下水中的 Hg(II)，去除机制也未见明

确报道。作为一种天然材料，天然磁铁矿尤其是铁含

量低的矿渣十分廉价易得，是大规模地下水修复工程

应用的理想材料，具有良好的应用前景[24–26]。可渗

透反应墙(permeable reactive barrier，PRB)技术是一

种原位地下水修复技术，在欧美已得到广泛的工程应

用，针对特定污染物选择有效、经济、安全的活性填

充材料是 PRB技术成功的关键之一。 

本研究首先在去离子水体系中探究不同实验条

件(即溶液初始 pH、天然磁铁矿用量、反应时间、Hg[II] 

初始浓度和共存离子)下天然磁铁矿对Hg(II) 的去除

效率，研究 Hg(II) 去除的影响因素。同时，商用 Fe3O4

粉末也设置同样的实验与天然磁铁矿的效果进行比

较。然后进行了动力学和等温线研究和光谱学分析，

探究两种材料对 Hg(II) 的去除机制。最后在模拟地

下水体系中通过吸附和脱附实验，分析了两种材料对



第 1期 林  娜等：天然磁铁矿和商用 Fe3O4修复 Hg(II)污染地下水的模拟研究 119 

 

http://soils.issas.ac.cn 

Hg(II) 污染模拟地下水的修复效率和在地下水中的

稳定性，并筛选出合适的 PRB 填充材料修复 Hg(II)

污染地下水。 

1  材料与方法 

1.1  实验材料与试剂 

本研究采用了两种修复材料：天然磁铁矿和商用

Fe3O4。天然磁铁矿购自河南省巩义市元亨净水材料

厂，实验前用自来水和去离子水搅拌、冲洗多次，洗

后 pH显中性，于烘箱中 50℃干燥后过筛得到 0.5 ~ 

1.0 mm粒径的天然磁铁矿样品备用。实验所用商用

Fe3O4(化学纯)购自国药集团化学试剂有限公司，通过

扫描电镜图像可判断粒径约为 0.5 ~ 20.0 μm。选择两

种粒径差异较大的材料目的是探究其在不同含水层

中的适用性。两种材料的来源、价格、性状、粒径和

预处理方式见表 1。 

100 mg/L 的 Hg(II) 标准储备液由 Hg(NO3)21/ 

2H2O用 5% 硝酸溶液配制而成，实验所需浓度的含 

Hg(II) 溶液由该储备液稀释得到。实验用水为去离子

水，参考 Murphy 等[27]使用的无机盐溶液成分，配制

本实验所用模拟地下水，各成分最终浓度为：0.1 mg/L 

FeSO4·7H2O；2 mg/L MgSO4·7H2O；3 mg/L NH4Cl；

0.6 mg/L NaH2PO4·H2O；5 μg/L MnCl2、H3BO3、

Na2MoO4·2H2O、CoCl2·6H2O、NiSO4·6H2O、CaSO4·5H2O、

ZnSO4·7H2O；10 mmol/L 哌嗪-1,4-二乙磺酸(PIPES)

缓冲溶液，pH = 7.0。模拟地下水中各阴阳离子浓度

见表 2。除特别说明，所用试剂均为分析纯。 

表 1  商用 Fe3O4 和天然磁铁矿比较 
  Table 1  Comparison of natural magnetite and commercial Fe3O4 

参数 商用 Fe3O4 天然磁铁矿 

来源 购自国药集团化学

试剂有限公司 

购自河南省巩义市元亨净

水材料厂 

价格 76元/kg 2元/kg 

性状 黑色粉末 黑色颗粒 

粒径 0.5 ~ 20.0 μm 0.5 ~ 1.0 mm 

预处理 

方式 

无 自来水和去离子水淘洗，洗

后 pH显中性，50℃干燥 

表 2  模拟地下水中各阴阳离子浓度 
Table 2  Concentrations of anions and cations in simulated groundwater 

离子 浓度 单位 离子 浓度 单位 

Na+ 368.1 mg/L BO3
3– 4.8 μg/L 

Cl– 2.0 mg/L MoO4
2– 3.3 μg/L 

NH4
+ 1.0 mg/L Mn2+ 2.2 μg/L 

SO4
2– 819.1 μg/L Zn2+ 1.1 μg/L 

H2PO4
– 421.7 μg/L Ni2+ 1.1 μg/L 

Mg2+ 197.2 μg/L Ca2+ 0.9 μg/L 

Fe2+ 20.1 μg/L C8H16N2O6S2
2– 10.0 mmol/L 

 

1.2  材料表征和化学成分分析 

通过扫描电镜 (scanning electron microscope，

SEM)(S-3400N II，日本 Hitachi)分析商用 Fe3O4粒径

和形貌；X射线荧光光谱(X-ray fluorescence spectrometer，

XRF)(ARL-9800，瑞士 ARL)分析天然磁铁矿的化学

组成，并用化学滴定确定其中 Fe(II) 和 Fe(III) 含量；傅

里叶变换红外光谱(fourier transform infrared spectroscopy，

FTIR)(NEXUS 870，美国 NICOLET)，判定 Hg(II) 吸

附前后天然磁铁矿和商用 Fe3O4表面基团的变化；X

射线光电子能谱(X-ray photoelectron spectroscopy，

XPS)(PHI 5000 VersaProbe，日本 UlVAC-PHI)，分析

吸附前后天然磁铁矿和商用 Fe3O4表面 Fe 的化学态

变化。 

1.3  批量实验 

吸附实验：取一定量水洗后粒径为 0.5 ~ 1.0 mm

的天然磁铁矿或商用 Fe3O4粉末分别加入到 40 ml

棕色硼硅酸盐玻璃瓶中，加入 30 ml 浓度为 50 ~   

2 000 μg/L的含 Hg(II) 溶液，用 0.1 mol/L HNO3和

0.1 mol/L NaOH调节溶液到指定的 pH，于往复式振

荡器中低速振荡一定时间(因振荡器型号限制，无法

设置具体振荡转数)。对照样品不添加天然磁铁矿或

商用 Fe3O4。反应完毕后立即用 0.45 μm孔径注射式

过滤器过滤，测定滤液中的 Hg浓度。每个实验设置

3个平行，结果取其均值。实验中仅控制反应的初始

条件，除特别说明外，所有实验和样品采集、分析均

在室温下进行。 

脱附实验：先将一定量的天然磁铁矿和商用

Fe3O4置于 30 ml Hg(II) 污染模拟地下水中进行吸附

实验，然后将其中的固体过滤分离，并用去离子水洗

去表面残留的含 Hg(II) 溶液。将吸附 Hg(II)的固体

重新加入到 30 ml 不含 Hg(II) 的模拟地下水中振荡

60 h后测定溶液中的 Hg(II) 浓度。 
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1.4  分析方法 

Hg浓度测定参照《水质 汞、砷、硒、铋和锑的

测定 原子荧光法》(HJ 694-2014)[28]，所用仪器为原

子荧光光度计(AFS-930，北京吉天仪器有限公司)，

载流为 5% HCl。方法检出限为 0.04 μg/L，测定下限

为 0.16 μg/L。 

2  结果与讨论 

2.1  材料表面形态与化学成分分析 

商用 Fe3O4的 SEM 图像如图 1 所示，可以看出

商用 Fe3O4表面光滑，形状不规则，粒径约为 0.5 ~ 

20.0 μm。由商用 Fe3O4的质检信息得知主成分含量

≥98%，其中 FeO含量为 27.0% ~ 29.0%，由此可计

算出 Fe(II) 和 Fe(III) 含量分别为 21.0% ~ 22.5% 和

48.3% ~ 49.7%，因此其化学计量数 x = Fe(II)/Fe(III) 

为 0.42 ~ 0.47。由 XRF测定的天然磁铁矿的化学成

分见表 3(结果以氧化物的形式表示)。由表可知天然

磁铁矿的成分较为复杂，主要元素成分包括 Si、Fe、

Ca、Mg 和 Al 等。值得注意的是 Mn、Cr 等有毒元 

 

图 1  商用 Fe3O4 的 SEM 图像 
Fig. 1  SEM image of commercial Fe3O4 

表 3  天然磁铁矿的化学组成(%) 
Table 3  Chemical composition of natural magnetite analyzed by 

XRF 

成分 含量 成分 含量 

SiO2 50.5 SO3 0.2 

Fe2O3 26.5 TiO2 0.1 

CaO 13.6 P2O5 0.1 

MgO 5.9 Cr2O3 0.1 

Al2O3 1.5 V2O5 0.03 

Na2O 0.7 SrO 0.008 

MnO 0.6 Cl 0.002 

K2O 0.2 – – 

素的含量极低，这一特征有利于降低天然磁铁矿用于

地下水修复时造成二次污染的可能性。化学滴定结果

表明天然磁铁矿中 Fe(II) 和 Fe(III) 含量分别为 4.9% 

和 12.5%，通过计算可知其化学计量数 x = Fe(II)/ 

Fe(III) 为 0.39，总 Fe含量为 17.5%。滴定分析得到

的总 Fe含量与 XRF分析得到的 Fe2O3含量为 26.5% 

(即总 Fe含量为 18.5%)基本一致。 

商用 Fe3O4和天然磁铁矿中均含有一定量的 Fe(II)，

且化学计量数均介于 0.29 ~ 0.50，根据 Pasakarnis等[29]

的研究，说明二者均具有一定的 Hg(II) 还原能力。

但是商用Fe3O4中的Fe(II) 含量和化学计量数均较天

然磁铁矿高，说明商用 Fe3O4更具有还原 Hg(II) 的

潜力。 

2.2  溶液初始 pH的影响 

实验条件为：商用 Fe3O4用量 6.7 g/L(即 0.2 g)

或天然磁铁矿用量 16.7 g/L(即 0.5 g)，Hg(II)初始浓

度为 50、200、1 000 μg/L，溶液初始 pH为 2.0、3.0、

5.0、7.0、9.0、11.0(误差为±0.02)，反应时间 48 h。

图 2表明商用Fe3O4和天然磁铁矿对Hg(II) 的去除均

与 pH有很大关系。对于商用 Fe3O4，在 Hg(II) 初始浓

度为 200、1 000 μg/L时，pH = 2.0 ~ 5.0范围，Hg(II) 去

除率随 pH 的升高而升高，且在 pH>5.0 时去除率达

到稳定高值；在 Hg(II) 初始浓度较低(即 50 μg/L)的

情况下，Hg(II) 去除率仍然是随 pH的升高而升高，

但在 pH = 3.0以后去除率就基本达到稳定。对于天然

磁铁矿，Hg(II) 去除率随 pH的变化趋势与商用Fe3O4

明显相反，在 pH = 2.0 ~ 5.0时，随 pH的升高而降低，

且在 pH>5.0时去除率稳定在较低水平；在 Hg(II) 初

始浓度 50 μg/L时，这种趋势不太明显。 

利用 visual MINTEQ 3.0模拟实验所用去离子水

体系不同 pH下的 Hg(II)种类分布，输入参数见表 4，

模拟结果如图 2D 所示。结果显示，在 pH＜2.2 或

pH>4.0的溶液中，主要的 Hg(II) 种类分别为 Hg2+ 和

Hg(OH)2。在 pH为 1.0 ~ 5.0时，有少量的 HgOH+ 存

在，且在 pH = 3.0时 HgOH+占总 Hg(II) 的比例最大

为 20%。因此，商用 Fe3O4对 Hg(II) 的去除率之所以

随 pH 的升高而升高并达到稳定高值可能是由于：①

如前所述，Hg(II) 可以被 Fe3O4中的 Fe(II) 还原[19, 29]。

在低 pH时，Fe(II)会被部分溶出，由于水相 Fe(II) 对

Hg(II) 的还原能力较固相 Fe(II) 低，抑制了 Hg(II) 

的还原过程[19, 30]。②在 pH = 2.0 ~ 3.0时，Hg(II) 主

要以带正电的 Hg2+ 和 Hg(OH)+ 的形式存在，而由于

商用 Fe3O4 的零电点(point of zero charge，PZC)是

pHpzc = 6.6[31]，因此在 pH介于 2.0 ~ 3.0时商用 Fe3O4  
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(A ~ C 分别为 Hg(II) 初始浓度 50、200、1 000 μg/L；D为 Visual MINTEQ 3.0模拟的 Hg(II) 在不同 pH下的种类分布) 

图 2  不同 Hg(II) 初始浓度下 pH 对 Hg(II) 去除率的影响 
Fig. 2  Effects of initial pH on removal efficiency of Hg (II) with initial concentration of Hg(II)  

 
表 4  Visual MINTEQ 3.0 模型输入参数 
Table 4  Input parameters of Visual MINTEQ 3.0 

参数 输入值 

pH 0 ~ 14 

离子力 待计算 

浓度单位 mg/L 

温度 25℃ 

成分及浓度 Hg(II)，0.2 mg/L；NO3
–，0.12 mg/L 

 

表面也带正电荷，导致在这个 pH 范围内的吸附也

较低。 

天然磁铁矿的等电点(isoelectric point，IEP)与

pHpzc = 5.7[31]差别很大。较高的硅含量导致其 pHIEP

较低，约为 pH = 2.0 ~ 4.2[23–32]。因此在实验 pH范围内，

天然磁铁矿表面以带负电荷为主，对带正电的 Hg2+ 和

Hg(OH)+ 具有较强的吸引力。随着pH升高，Hg(II) 逐

渐变为以中性的 Hg(OH)2 为主，因此天然磁铁矿对

Hg(II) 的去除率随 pH 的升高而降低，在 Hg(OH)2

含量达到稳定高值的 pH范围内，Hg(II) 去除率也稳

定在较低水平。此外，不同 Hg(II) 存在形式与天然

磁铁矿表面基团的络合反应也可能导致了这一趋势

的产生，但与何种基团发生了何种反应暂不得而知。

为避免大量其他离子的引入，在探究其他因素的影响

实验中，均不调节溶液的初始 pH，即 pH= 2.8  0.1。 

2.3  吸附剂用量的影响 

实验条件为：Hg(II) 初始浓度为 200 μg/L，溶液

初始 pH = 2.8±0.1，反应时间 48 h，商用 Fe3O4 或天

然磁铁矿用量为 1.67 ~ 166.7 g/L(即 0.05 ~ 5.0 g)。图

3表明随着吸附剂用量的增加，Hg(II) 去除率相应地

增加。商用 Fe3O4的用量为 33.3 g/L时，Hg(II) 去除

率即接近 100%，而天然磁铁矿在用量为 166.7 g/L时

的去除率仅为 78%。由于用量>33.3 g/L时，去除率

增加缓慢，因此探究其他影响因素时采用 33.3 g/L的

用量。 

 

图 3  吸附剂用量对 Hg(II) 去除率的影响 
Fig. 3  Effects of sorbent dosages on removal efficiency of Hg(II) 
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2.4  反应时间的影响 

实验条件为：Hg(II) 初始浓度为 200 μg/L，商用

Fe3O4 和天然磁铁矿用量均为 33.3 g/L，溶液初始 

pH = 2.8±0.1，反应时间 5 min ~ 48 h。Hg(II) 去除率

随反应时间的变化如图 4，在反应初始阶段去除率快

速升高，后缓慢上升最后达到平衡，12 h内商用 Fe3O4

和天然磁铁矿对 Hg(II) 的去除率分别达 97% 和

75%。因此后续实验的反应时间设为 12 h。 

2.5  Hg(II)初始浓度的影响 

实验条件为：Hg(II) 初始浓度为 50 ~ 2 000 μg/L，

商用 Fe3O4和天然磁铁矿用量均 33.3 g/L，溶液初始

pH = 2.8±0.1，反应时间 12 h，室温维持在 (271)℃。

图 5 表明商用 Fe3O4和天然磁铁矿对 Hg(II) 的去除

率随初始浓度增加而降低，去除量(qe)随初始浓度增

加而增加，且 Hg(II) 去除量均是先随初始浓度增加 

较为快速地上升，而后上升速度减缓。 

 

图 4  反应时间对 Hg(II)去除率的影响 
Fig. 4  Effects of contact time on removal efficiency of Hg(II) 

 

图 5  Hg(II)初始浓度对 Hg(II) 去除率(A)和去除量(B)的影响 
Fig. 5  Effects of initial Hg(II) concentration on removal efficiency (A) and removal capacity (B) of Hg (II) 

 

2.6  共存离子的影响 

Cl–、SO4
2–、K+ 和 Ca2+ 是地下水中常见的阴、阳

离子[33–34]，因此选择这 4种离子来探究其对 Hg(II)去除

的影响。实验条件为：Hg(II) 初始浓度为 200 μg/L，商

用 Fe3O4和天然磁铁矿用量均为 33.3 g/L，溶液初始

pH = 2.8±0.1，反应时间 12 h，不同浓度的 NaCl、

Na2SO4、KNO3和 Ca(NO3)2·4H2O加入到溶液中用于

提供 4种离子。 

图 6 表明商用 Fe3O4和天然磁铁矿对 Hg(II) 的

去除受到 Cl– 的显著影响，在 Cl– 浓度为 50 mg/L时，

商用Fe3O4对Hg(II) 的去除率较不含Cl– 的体系明显

降低，并且随着 Cl– 浓度增加去除率持续降低，这是

由于 Cl– 可以与 Hg(II) 形成稳定的水相络合物(如

HgCl2、HgCl3
–)，并成为 Hg(II) 的主要存在形式，从

而抑制了商用 Fe3O4对 Hg(II) 的吸附过程[35–37]。相

反地，天然磁铁矿对 Hg(II) 的去除率在 Cl– 浓度为

50 mg/L时较Cl– 浓度为 0 mg/L时升高了 20%，这可能是

由于形成了金属–配体三元表面络合物≡FeOHgCl[35, 38]。

在实验的 SO4
2– 浓度下，Hg–硫酸盐水相络合物所占

比例很低，且不太可能与天然磁铁矿表面形成三元表

面络合物[35]。K+ 和 Ca2+ 对 Hg(II) 的去除也无显著

影响。 

2.7  Hg(II)去除机制分析 

一些研究表明 Hg(II) 在 Fe(氢)氧化物上的吸附是

由于Hg(II) 与Fe(氢)氧化物表面羟基的络合作用[38–39]。

也有报道指出 Cr(VI) 的去除机制是 Cr(VI) 吸附在

合成磁铁矿的表面而后又被还原为 Cr(III)[40]。本研究

将对 Hg(II) 去除的动力学和等温线进行分析，并结

合光谱学手段，探究商用 Fe3O4 和天然磁铁矿去除

Hg(II) 的主要机制。 

2.7.1  去除动力学    对不同反应时间的 Hg(II)去

除量(qt)用准二级动力学方程
[41]进行拟合发现，商用

Fe3O4 和天然磁铁矿对 Hg(II) 的去除均能很好地符

合准二级动力学方程(图 7A)。由准二级动力学方程 
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图 6  共存离子 Cl– (A)、SO4
2– (B)、K+ (C) 和 Ca2+ (D) 对 Hg(II) 去除率的影响 

Fig. 6  Effects of coexisting ions of Cl– (A)、SO4
2– (B)、K+ (C) and Ca2+ (D) on removal efficiency of Hg(II) 

 

图 7  Hg(II)去除的准二级动力学(A)和 Freundlich 等温模型(B)的线性拟合 
Fig. 7  Linear fitting of pseudo-second-order kinetic equation (A) and Freundlich isotherm equation (B) of Hg(II) removal  

 
计算得到的商用 Fe3O4和天然磁铁矿对 Hg(II) 的平

衡吸附量分别为 5.69 μg/g和 4.43 μg/g，十分接近于

实验数据(分别为 5.67 μg/g和 4.47 μg/g)，拟合优度

R2均大于 0.999，说明准二级动力学方程与实验数据

具有非常好的相关性。因此，化学吸附是去除 Hg(II) 

的主要速率控制步骤[16, 42]。 

2.7.2  等温线研究    Freundlich等温线的线性表达

式如式 1所示[10]，不同 Hg(II) 初始浓度下商用 Fe3O4

和天然磁铁矿对 Hg(II) 的平衡吸附浓度与平衡吸附

量实验数据能够用式(1)很好地拟合(图 7B)。 

e f e
1

lg lg lgq K C
n

    (1) 

式中：qe(μg/g)和 Ce(μg/L)分别为平衡吸附量和平衡

浓度；Kf和 n是 Freundlich常数，通常分别用来反映

吸附量和吸附强度[43]。根据图 7B可以看出，对于商

用 Fe3O4，Kf和 1/n分别为 2.93和 0.43，而对于天然

磁铁矿，分别为 0.10和 0.88。1/n的值均在 0和 1之间，

表明商用 Fe3O4 和天然磁铁矿表面的位点均具有异质

性，而天然磁铁矿表面的吸附位点更加不均匀[13, 44–45]。

本研究获得的实验数据用 Langmuir 等温模型无法

很好地拟合，而 Langmuir 等温模型描述的是单层吸

附，因此暗示了商用 Fe3O4和天然磁铁矿对 Hg(II)的

吸附不是严格的化学吸附[46]，物理吸附也起了一定

的作用。 
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2.7.3  吸附前后的 FTIR分析    由动力学和等温线

研究可知，商用 Fe3O4和天然磁铁矿对 Hg(II) 的去

除均是化学吸附和物理吸附的共同作用。基于这一前

提，通过对 Hg(II) 吸附前后的 FTIR图进行比较，研

究表面基团的变化[47–48]。设置不同的溶液初始 pH和

Hg(II) 初始浓度以获得更高的汞吸附量。由图 8A可

以看出，商用 Fe3O4仅在 573 cm–1处有一个 Fe-O键

的吸收峰，表明了商用 Fe3O4化学成分单纯
[10, 49–50]。

负载了 Hg(II) 的商用 Fe3O4的红外光谱没有明显变

化，表明商用 Fe3O4对 Hg(II)的吸附没有基团的参与。

Wiatrowski 等[19]和 Pasakarnis 等[29]指出 Hg(II) 可以

被含有 Fe(II)/Fe(III) 混合价态的磁铁矿还原，并且还

原能力受 Fe(II) 含量的影响。商用 Fe3O4 中较高的

Fe(II) 含量(21.0% ~ 22.5%)表明 Hg(II) 通过物理吸

附被吸附到商用 Fe3O4表面后可能发生了还原反应。 

 

 图 8  Hg(II) 吸附前后商用 Fe3O4(A)与天然磁铁矿(B) 
的 FTIR 图谱 

 Fig. 8  FTIR spectra of Fe3O4 (A) and natural magnetite (B) prior 
to and after Hg(II) sorption experiments  

 
由图 8B可以看出，天然磁铁矿的吸收峰较多，

表明其成分复杂的特性。3 452 cm–1处为 –OH 的伸

缩振动[47–48, 51]，并通常伴随着另一个吸收峰的出现，

即 1 630 cm–1处吸附水的 –OH振动，1 419 cm–1处为

COO− 的伸缩振动。由于 Hg(II) 的吸附，天然磁铁

矿的表面基团产生了明显变化，吸附后 3 452 cm–1处的

峰强明显减弱，同时 1 630 cm–1处的峰发生了偏移，并

且对于高Hg(II) 吸附量的天然磁铁矿样品，3 452 cm–1

处的峰消失。这些变化表明羟基是吸附 Hg(II) 的主

要官能团[47]。基于 Hg(II)在(氢)氧化物上的表面吸附

模型(surface complexation model，SCM)，推测 Hg(II) 

在天然磁铁矿上的吸附与形成了单配位基的表面络

合物 ≡FeOHg+ 有关，可以用下述公式描述(式 2、3、

4)[38, 52]。因此，天然磁铁矿去除 Hg(II) 的主要机制

是 Hg(II) 与表面羟基的络合作用(化学吸附)和物理

吸附的共同作用。 
2+FeOH Hg FeOHg H      (2) 

+
2FeOH HgOH FeOHg H O     (3) 

  22
FeOH Hg OH FeOHg H O OH       (4) 

2.7.4  吸附前后的 XPS分析    对 Hg(II) 吸附前后

的天然磁铁矿和商用 Fe3O4样品进行 XPS 分析，反

应条件见表 5，其中 F0、F1分别代表 Hg(II) 吸附前

后的商用 Fe3O4样品、M0和 M1分别代表 Hg(II) 吸

附前后的天然磁铁矿样品。宽扫描结果(图 9A)表明

商用 Fe3O4和天然磁铁矿表面都有 Fe、O和 C的峰，

而相对于商用 Fe3O4，天然磁铁矿表面的 Fe峰较弱，

Si峰较强，这些特征也与 XRF所得到的元素成分含

量相一致。 

表 5  XPS 分析的实验条件 
Table 5  Experimental conditions for XPS analysis 

样品 吸附剂用量
(g/L) 

溶液初始
pH 

Hg(II)初始浓度
(mg/L) 

Hg(II)吸附量
(mg/g) 

F0 33.3 6.0 0 – 

F1 16.7 6.0 40 1.67 

M0 33.3 2.0 0 – 

M1 16.7 2.0 40 1.83 

 

为进一步探究 Hg(II) 的去除机制，对不同实验

条件下(表 5)获得的商用 Fe3O4和天然磁铁矿样品的

XPS图进行比较，图 9A中表明，吸附后的商用 Fe3O4

和天然磁铁矿表面均未发现 Hg(II)。F1 中没有出现

Hg的峰可能是由于Hg(II) 被还原后没有持留在商用

Fe3O4表面，导致表面的 Hg含量较低，没有被检出。

M1中也没有检测到 Hg的峰。主要由于 Si2p和 Hg4f

的束缚能(binding energy)十分接近，而天然磁铁矿中

Si的含量很高，Si2p的峰完全掩盖了 Hg4f的峰。因

为通过XPS宽扫描图谱无法直接说明Hg的存在及形

态，为探究 Hg(II) 去除机制，本研究对吸附前后的

Fe2p 的窄扫描图(图 9B)进行了分析，目的是通过吸

附前后 Fe的化学态变化来判断 Hg(II) 的吸附方式。 

图 9B中M0和M1表面 Fe2p3/2的峰位于 710.4 eV，

对应的 Fe 的化学态为 Fe2O3或 Fe3O4
[53–54]，吸附了 
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图 9  Hg(II) 吸附前后商用 Fe3O4 与天然磁铁矿的 XPS 宽扫描图谱 (A) 和 Fe2p 的 XPS 窄扫描图 (B) 
Fig. 9  XPS spectra (A) and Fe2p XPS spectra of magnetites (B) prior to and after sorption experiments 

 
Hg之后峰位没有明显变化，说明 Fe的化学态变化可

以忽略。F0表面Fe2p3/2的峰位于 710.7 eV，对应Fe2O3

或 Fe3O4
[55–57]，然而吸附了 Hg之后，F1表面 Fe2p3/2

的峰偏移到 709.9 eV，对应的是 Fe2O3
[58]，一定程度

上可以反映出 Fe(II) 参与了 Hg(II) 的还原并形成了

Fe(III)。但是，本研究发现，由于较低的 Hg(II) 吸附

量、天然磁铁矿中较高的杂质含量，很难通过常规的

光谱分析仪器定量化学和物理吸附所占的比例，今后

的研究中若能够借助同步辐射技术将对 Hg(II) 去除

机制的认识有很大帮助。 

2.8  模拟地下水中 Hg(II) 的吸附实验 

通过不同吸附剂用量对模拟地下水体系中 Hg(II) 

去除率的影响，探究了天然磁铁矿和商用 Fe3O4 在

Hg(II) 污染模拟地下水中的有效性。实验条件为：

Hg(II) 初始浓度为 200 μg/L，溶液体积 30 ml，模拟

地下水溶液，初始 pH = 7.0，反应时间 48 h，商用

Fe3O4和天然磁铁矿用量为 1.67 ~ 166.7 g/L(即 0.05 ~ 

5.0 g)。图 10显示商用 Fe3O4和天然磁铁矿对模拟地 

 

图 10  吸附剂用量对模拟地下水中 Hg(II)去除率的影响 
Fig. 10  Effects of sorbent dosages on removal efficiency of Hg(II) 

from simulated groundwater 

下水中 Hg(II) 的最大去除率分别达 95% 和 90%，表

明二者均具有修复 Hg(II) 污染地下水的潜力。 

2.9 模拟地下水中 Hg(II) 的脱附实验 

利用模拟地下水对吸附 Hg(II)的天然磁铁矿和

商用 Fe3O4进行了脱附研究。脱附率(D，%)可由下式

计算得到： 

e

0 e

( )
(%) 100%

C D
D

C C
 


 (5) 

式中：C0和 Ce分别为溶液中 Hg(II) 的初始浓度和平

衡浓度(μg/L)，Ce(D) 为脱附溶液中 Hg(II) 的平衡浓

度 (μg/L)。脱附实验之前需对天然磁铁矿和商用

Fe3O4进行吸附 Hg(II) 的处理，吸附实验条件为：模

拟地下水体系，Hg(II) 初始浓度为 200 μg/L，pH = 

7.00.1，商用 Fe3O4和天然磁铁矿用量均为 33.3 g/L。

反应 72 h后，商用 Fe3O4和天然磁铁矿对 Hg(II) 的

去除率分别为 76.6% 和 76.2%。将吸附后的固体过

滤分离，在模拟地下水中脱附 60 h 后，脱附溶液中

Hg(II) 的残余浓度分别为 12.6 μg/L和 2.2 μg/L。利

用公式 5 计算可知吸附 Hg(II) 的商用 Fe3O4和天然

磁铁矿的 Hg(II) 脱附率分别为 8.3% 和 1.4%，表明

二者在地下水中均能较为稳定地存在，并且天然磁铁

矿较商用 Fe3O4更为稳定。 

3  结论 

1) 商用 Fe3O4 和天然磁铁矿均能够有效地去除

Hg(II)，去除率受 pH、用量、反应时间、Hg(II)初始

浓度、Cl– 等因素的影响，但影响程度和趋势不尽相

同：随用量的增加、反应时间的延长、Hg(II)初始浓

度的升高，二者的 Hg(II) 去除率均上升；但随 pH的

升高，商用 Fe3O4对 Hg(II) 的去除率升高，天然磁

铁矿对 Hg(II) 的去除率降低；Cl– 的存在使得商用

Fe3O4对 Hg(II) 的去除率明显降低，而天然磁铁矿对
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Hg(II) 的去除率有所上升。 

2) 商用 Fe3O4和天然磁铁矿对 Hg(II) 的去除均

能很好地均符合准二级动力学模型和 Freundlich 模

型，说明化学吸附是主要的速率控制步骤，同时也

有物理吸附的作用。结合光谱分析，可知商用 Fe3O4

对 Hg(II) 的去除机制主要是化学还原和物理吸附；

天然磁铁矿去除 Hg(II) 的机制主要是羟基络合与

物理吸附。 

3) 商用 Fe3O4 和天然磁铁矿对模拟地下水中

Hg(II) 的去除率分别达 95% 和 90%，二者均具有地

下水修复的应用潜力。且天然磁铁矿的 Hg(II) 脱附

率较商用Fe3O4低，在地下水中能够更为稳定地存在。

本研究表明天然磁铁矿稳定性更好、具有十分明显的

成本优势以及在相同用量的条件下与商用 Fe3O4 的

Hg(II) 去除率差别不大，因此天然磁铁矿适合用作

PRB活性填充材料。 
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Abstract: Currently, remediation of Hg(II)-contaminated groundwater is technically challenging and very costly. It is 

urgently needed to develop effective and cost-effective technology and material to remediate Hg(II)-contaminated groundwater. 

The efficiency and mechanism of Hg(II) removal from groundwater by two types of iron–based sorbents, natural magnetite and 

commercial Fe3O4, were investigated in this study. Hg(II) sorption and desorption on magnetites were also investigated in 

simulated groundwater. The results showed that both natural magnetite and commercial Fe3O4 removed Hg(II) effectively, and 

Hg(II) removal efficiency was influenced by initial pH, initial Hg(II) concentration, coexisting ion of Cl–, and so on. Sorption 

kinetic data were well fitted to the pseudo-second-order model. The sorption isotherm could be described by the Freundlich model. 

The sorption of Hg(II) on natural magnetite was mainly due to the complexation between Hg(II) and surface hydroxyl groups and 

physisorption, while the sorption of Hg(II) on commercial Fe3O4 was largely due to the reduction of Hg(II) by Fe(II) in Fe3O4 and 

physisorption. Hg(II) removal from simulated groundwater by natural magnetite and commercial Fe3O4 were nearly 90% and 95%, 

respectively, demonstrating the application potential of both sorbents in remediating Hg(II)-contaminated groundwater. 

Key words: Natural magnetite; Commercial Fe3O4; Remediation; Hg(II); Groundwater contamination 

 


