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蒙脱土负载纳米零价铁去除水体中 PFOS 污染的机理研究
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摘  要：本研究通过液相还原法将纳米零价铁(nZVI)负载到蒙脱土(MMT)上制备了蒙脱土负载纳米零价铁(MMT/nZVI)，并探究了

其去除水溶液中全氟辛烷磺酸及其盐类(PFOS)的效果及机理。试验结果表明：nZVI 改性显著提升了 MMT 对水溶液中 PFOS 的吸

附去除效果。MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附过程符合准一级动力学模型和 Langmuir 等温吸附模型，理论最大吸附量为 0.34 mg/g，是

MMT(0.08 mg/g)的 4.25 倍。不同 pH 下 MMT/nZVI 表现出比 MMT 更优的 PFOS 去除效果，在 pH 为 3 时，PFOS 去除率可达 74.97%。

Cl– 和 SO4
2– 的存在对 PFOS 的去除效果影响较小，而 CO3

2–
 对 PFOS 的去除效果有显著抑制作用。在 CO3

2– 存在下，MMT/nZVI 对

PFOS 的最大去除率仅为 15.87%，而 MMT 几乎无法去除 PFOS，去除效果接近零，这表明 MMT/nZVI 相比于 MMT 具有更好的抗

离子干扰能力。XRD、FTIR 和 XPS 等表征结果及吸附试验结果表明，MMT/nZVI 对 PFOS 的去除主要依赖于氢键、络合以及疏水

作用的协同作用。nZVI 的引入不仅增强了 MMT 的疏水性，还促进了 PFOS 与铁氧化物之间的络合反应，这些作用使得 MMT/nZVI

的吸附性能得到显著提升，表现出比 MMT 更高的 PFOS 吸附能力。 
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PFOS Removal from Aqueous Solutions by Montmorillonite-Loaded Nano Zero-Valent Iron: 
Performance and Mechanisms 
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Abstract: Montmorillonite-loaded nano zero-valent iron (MMT/nZVI) was prepared from montmorillonite (MMT)by 

liquid-phase reduction using nano zero-valent iron (nZVI). The experimental results showed that the adsorption process of 

perfluorooctane sulfonic acid(PFOS) by MMT/nZVI followed the pseudo-first-order kinetic model and Langmuir isotherm model. 

The theoretical maximum adsorption amount was 0.34 mg/g, which was 4.25 times higher than that of MMT (0.08 mg/g). 

MMT/nZVI exhibited better removal efficiency than MMT under different pH conditions, with the highest removal efficiency 

reaching 74.97% at pH 3. Additionally, the presence of Cl– and SO4
2– had minimal effects on PFOS removal, while CO3

2– 

significantly inhibited the removal efficiency. In the presence of CO2– 
3 , MMT showed almost no PFOS removal efficiency, 

whereas MMT/nZVI exhibited the maximum removal efficiency of 15.87%, suggesting that MMT/nZVI performed better than 

MMT under the interference of ions in solutions. The surface characterization results of XRD, FTIR and XPS, in combination 

with the results from sorption performance, demonstrated that MMT/nZVI mainly relied on hydrogen bonding, complexation and 

hydrophobic interactions for the adsorption removal of PFOS. The integration of nZVI enhanced the hydrophobicity of MMT and 

promoted the complexation reaction between PFOS and iron oxide minerals, which synergistically improved the adsorption 

performance of MMT/nZVI, resulting in the higher adsorption capacity for PFOS than that of MMT. 
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全氟辛烷磺酸及其盐类(Perfluorooctane sulfonic 

acid，PFOS)，作为一类传统的全氟和多氟烷基化合

物(Per- and polyfluoroalkyl compounds，PFAS)，最早

由美国 3M 公司于 1950 年开始商业化生产。由于其

具有优异的耐高温性、疏水性和防污性而被广泛应用

于纺织品、化妆品、消防泡沫、食品包装和防污涂料

等领域[1-4]。PFOS 的广泛使用及其在环境中的持久

性，使其在土壤、水体、空气、食物、动物甚至人体

内均被广泛检出[5-7]。研究表明，PFAS 对人体健康具

有多方面的负面影响，包括免疫毒性、肝毒性、致癌

性，以及对发育和生殖具有潜在危害[8-10]。目前，国

际癌症研究机构(IARC)已将PFOS列为2B类致癌物[11]，

并于 2009 年将其列入《斯德哥尔摩公约》[12]。在中

国，针对饮用水中的 PFOS，建议限值不超过 40 ng/L [13]。

然而，在实际地下水中，PFOS 浓度常常超出这一限

值，尤其在工业区、机场和军事设施等特定区域的地

下水中，PFOS 污染问题尤为严重[14]。因此，有效去

除水体中的 PFOS，是亟待解决的环境治理难题之一。 

现有的水体中 PFOS 污染的去处方法包括吸

附 [15]、生物降解[16]和化学氧化[17]。其中，吸附具有

操作简单、适用范围广、高效、经济的优点。先前的

研究表明，使用各种吸附剂(如活性炭、树脂、胺化

生物质和黏土)进行吸附是去除水中 PFAS 的有效方

法[18-21]。蒙脱土(Montmorillonite，MMT)作为一种天

然黏土矿物，成本低，天然储量丰富，具有较大的比

表面积和发达的传质通道，且不会造成二次污染，因

而在水污染修复领域得到了广泛的应用研究[22-23]。此

外，MMT 具有特殊的层状结构以及特有的表面和层

间插层化学性质，这使得其具有良好的改性潜力[24]。

然而，MMT 的亲水性和表面带永久性负电荷的特点

限制了其对于某些疏水性有机污染物的去除。因此，

针对 PFOS 中碳氟链的疏水性和官能团的亲水性，及

其能与多种官能团发生不同相互作用的性质，对MMT

进行特定改性，有望实现对 PFOS 的有效去除[25-26]。 

MMT 的改性手段主要包括酸活化、热处理和插

层。其中，插层可以有效改变蒙脱土的结构和性能，

尤其在提升吸附能力、增强稳定性、改善与有机物质

相互作用等方面具有显著效果。纳米零价铁(Zero- 

valent iron nanoparticle，nZVI)是一种成本低、易制

备、具有高比表面积和强大还原能力的环境友好型

材料 [27]，被广泛用于氯化有机物、重金属和硝酸盐

等污染修复[28-30]。近年来，随着对 PFAS 污染问题的

关注不断增加，nZVI 也开始被应用于 PFAS 的降解

和去除研究[31-32]。然而，nZVI 的实际应用仍然面临

重重阻碍，如在水溶液中，不同的溶液化学参数可能

使裸露的 nZVI 迅速失活，从而缩短其寿命[33-35]。此

外，nZVI 颗粒的聚集会影响其稳定性，从而降低其

反应效率[36]。综合考虑 MMT 和 nZVI 的性能及优缺

点，将 nZVI 插层到 MMT 中，可提高 nZVI 分散性[37]，

并在一定程度上降低 MMT 的亲水性和表面负电荷

密度，提高 MMT 对 PFOS 的去除性能。然而，目前

尚无使用 MMT 负载 nZVI(MMT/nZVI)去除 PFOS 的

研究。 

因此，本研究拟合成 MMT/nZVI 复合材料，分

析其理化特性，探究其对 PFOS 的去除性能，并解析

溶液 pH、共存离子及离子强度的变化对 MMT/nZVI

去除 PFOS 的影响，以揭示 MMT/nZVI 去除 PFOS

的吸附机理。 

1  材料与方法 

1.1  供试化学试剂 

全氟辛烷磺酸盐 (C8F17KO3S)和六水合氯化铁

(FeCl3·6H2O)由国药集团化学试剂有限公司提供。硼

氢化钠(NaBH4)购自上海凌峰化学试剂有限公司。蒙

脱土(MMT，纯度 85%)由古丈县山麟石语矿产品有

限公司提供。乙酸铵(CH3COONH4)和甲醇(CH3OH，

色谱纯)分别购自上海西陇化工有限公司和德国默克

化工技术(上海)有限公司。除 MMT 和甲醇外，其余

所有药剂均为分析纯。 

1.2  MMT/nZVI 制备 

将 50.0 g MMT 与 1 L 浓度为 0.1 mol/L 的

FeCl3·6H2O 混合搅拌 6 h，反应后，固液分离。为了

确保 MMT 的阳离子交换位点被 Fe3+ 完全饱和，重

复上述步骤 6 次。接着，用去离子水多次洗涤离心后

的固体，直到 Cl– 被完全去除。然后，将固体与除氧

去离子水混合，并转移至 500 mL 三颈烧瓶中。烧瓶

中间口连接滴液漏斗，两侧口分别作为氮气入口和排

气口，接口处均用保鲜膜密封。再称取 4 g NaBH4 溶

于50 mL除氧去离子水中，转入滴液漏斗，以1 mL/min

的速率缓慢滴入烧瓶；同时，在 400 r/min 的磁力搅

拌下进行反应。在滴加完成后，关闭滴液漏斗活塞，

防止空气进入烧瓶，并继续搅拌 1 h，确保反应充分
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进行。整个过程中，需持续通入氮气，保证溶液中无

溶解氧，以防止合成过程中 Fe0 的氧化钝化。最后，

用除氧去离子水和甲醇洗涤悬浮液 3 次，通过离心分

离得到固体，并将其真空干燥 48 h，最终得到

MMT/nZVI 复合材料。 

1.3  材料表征 

采用扫描电子显微镜–能谱仪(SEM-EDS，Thermo 

Scientific Apreo 2S，美国)观察 MMT 和 MMT/nZVI 的

表面形貌和结构。为探究改性对 MMT 晶体结构的影

响，以铜靶(40 kV/40 mA，Kα λ=0.154 053 8 nm)作

为辐射源，采用 X 射线衍射仪(XRD，Bruker D8 

ADVANCE，德国)对 MMT 和 MMT/nZVI 分别在

3°~10°和 10°~85° 的 2θ范围内进行测定。通过 X 射

线光电子能谱(XPS，Thermo Scientific Nexsa，美国)，

在 Al-Kα 光源下对吸附反应前后的 MMT 和

MMT/nZVI 表面元素组成和价态进行分析。采用傅里

叶红外光谱仪(FTIR，Thermo Fisher -Nicolet is20，美

国)在波段为 400~4 000 cm–1 的范围内对吸附反应前

后的 MMT 和 MMT/nZVI 进行扫描，扫描次数 32 次，

分辨率为 4 cm–1。使用接触角 /表面张力测量仪

(Dataphysics DCAT21，德国)测试材料的水接触角。

使用 Zeta 电位仪(BeNano 180 Zeta Pro，中国)测量材

料的表面电荷。 

1.4  批试验 

在 50.0 mL 聚丙烯离心管中加入 20.0 mL 的

PFOS 溶液，并向其中加入 20.0 mg 的吸附剂(用量为

1.0 g/L)，进行吸附去除批试验。将 PFOS 的储备溶

液引入上述反应体系中，使最终浓度为 1.0 mg/L(该

浓度用于动力学试验及环境因素影响试验；等温吸

附试验的初始浓度另行配制)。根据试验设计，使

用 0.1 mol/L HCl 或 NaOH 调节溶液的初始 pH，使

用 NaCl、Na2CO3、Na2SO4 试剂调节溶液中的共存离

子和离子强度。随后，将离心管置于 MQL-61R 型轨

道摇床(中国上海民权仪器有限公司)上反应 6 h，设

定摇床温度为 25℃，振荡速度为 200 r/min。待反应

结束后，取样分析，分析前用 0.02 m 滤器过滤上清

液。所有试验均重复 3 次，除非另有说明，所有试验

步骤保持不变。 

为了研究 MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附

行为，分别对两种材料进行了吸附动力学和吸附等温

线试验。吸附动力学试验的取样时间分别设定为 0、

2、5、10、20、30、60 min；吸附等温线试验中 PFOS

的初始浓度分别设置为 0.01、0.02、0.04、0.08、0.12、

0.16、0. 60 和 1.0 mg/L。为了探究不同环境因素对

MMT 和 MMT/nZVI 吸附效果的影响，分别在不同的

初始 pH、共存离子及其强度条件下进行吸附试验。

初始 pH 分别设置为 3.0、5.0、7.0、9.0、11.0，共存

离子分别设置为 Cl–、CO3
2–、SO4

2–，离子强度分别设

置为 1、5、10、20、50 mmol/L。 

1.5  PFOS 测定方法 

使用配备 AB SCIEX API3200 质谱的 Shimadzu 

LC-20A 高效液相色谱–串联质谱(HPLC-MS/MS)系

统检测溶液中的 PFOS 浓度，该系统采用多反应监测

(MRM)的负电喷雾离子化(ESI)模式。色谱分离采用

Agilent YMC-Triart C18 色谱柱(150.0 mm × 4.6 mm，

5.0 μm 粒径)，分离温度为 40 ℃。流动相为 10 mmol/L

的乙酸铵溶液(A)和色谱甲醇(B)，进样量为 10.0 μL，流

速为 0.8 mL/min。HPLC-MS/MS 的定量限为 0.2 μg/L。 

1.6  数据处理与分析 

分别采用准一级动力学方程(式(1))和准二级动

力学方程(式(2))对 MMT 和 MMT/nZVI 去除 PFOS 的

试验数据进行拟合，研究材料对 PFOS 的吸附过程并

探究动力学特征[38]。 

1
e= (1 e )-- k t

tQ Q  (1) 
2

2 e 2 e= /(1+ )tQ K Q t K Q t  (2) 

式中：t 为吸附时间，min；Qt 为 t 时刻材料对 PFOS

的吸附量，mg/g；Qe 为吸附平衡时材料中 PFOS 的

吸附量，mg/g；k1 为准一级反应速率常数，min–1；

k2 为准二级反应速率常数，g/(mg·min)。 

吸附等温线采用 Langmuir(式(3))和 Freundlich 

(式(4))模型进行拟合[38]，方程如下： 

e max e e=( )/(1+ )Q Q bC bC  (3) 
1/

e F e= nQ K C  (4) 

式中：Ce 为吸附平衡时溶液中剩余的未被吸附的吸

附质浓度，mg/L；Qmax 为最大吸附容量，mg/g；b

为吸附强度，L/mg；KF 为吸附容量，(mg1–1/nL1/n)/g；

n 为吸附指数，当 n>1 时，表明吸附过程是有利的，

n 值越大，吸附过程越有利。 

使用 Excel 2021 进行数据计算与处理，采用

Origin 2025 进行相关分析和绘图。 

2  结果与讨论 

2.1  MMT 和 MMT/nZVI 理化性质表征 

从图 1A 可观察到，MMT 呈典型的层状结构，

且各层之间紧密结合；而从图 1B 可以看出，

MMT/nZVI 的层间和表面出现了大量的均匀球形颗

粒物，这表明 nZVI 被成功负载到 MMT 上。与以往

研究中 nZVI 以成簇的球形链状结构出现不同，
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MMT/nZVI 中的 nZVI 颗粒分散性较好，表明 MMT

的负载有效防止了 nZVI 颗粒的聚集。此外，从图 1F

中可以看出，Fe 元素在 MMT/nZVI 的表面分布均匀。

对比 Al 和 Si 元素(图 1D~1E)发现，Fe 元素含量在

MMT/nZVI 中较高，质量占比为 34.8%。这一结果进

一步证实 MMT 成功负载了 nZVI，并提高了 nZVI

的分散性，且 MMT 作为载体具有优异的负载能力，

能够为 nZVI 提供丰富的负载位点。 

 

图 1  MMT(A)和 MMT/nZVI(B)的 500 nm SEM 图像及 MMT/nZVI 的 EDS 元素映射图(C~F) 
Fig. 1  500 nm SEM images of MMT(A)and MMT/nZVI(B), and EDS elemental mappings of MMT/nZVI(C–F) 

 
为进一步研究改性对 MMT 层间距和晶体结构

的影响，采用 XRD 技术对 MMT 和 MMT/nZVI 进行

了检测分析。从图 2A 中可以看到，未改性的 MMT

的层间距为 1.24 nm，而当 nZVI被负载到 MMT上后，

MMT 的层间距缩小至 1.17 nm。这一变化与 Xu 等[39]

的研究结果相一致，他们同样发现，与 MMT 相比，

MMT/nZVI 的层间距有减小的趋势。从图 2B 中可观

察到，MMT/nZVI 的 XRD 图谱分别在 2θ为 19.9°、

26.7°、35.1°、54.1° 和 62.0° 时显示出与 MMT 典型

衍射峰一致的特征峰[37,40]。这些结果表明，负载 nZVI

并未改变 MMT 的晶体结构，说明 MMT 的结构具有

良好的稳定性。此外，在 30.1° 和 35.68° 处还观察

到与 α-Fe2O3 相关的微弱衍射峰[41-42]，表明 Fe0 的表

面可能发生了钝化，形成了以 Fe0为中心的核壳结构，

从而可以防止 Fe0 的快速氧化[43-45]。值得注意的是，

在 MMT/nZVI 的 XRD 谱图中并未检测到 Fe0 的特征

衍射峰，这表明复合材料中不存在聚集的 Fe0[46]，

nZVI 在 MMT 上的分散较好。 

 

图 2  MMT 和 MMT/nZVI 的 X 射线衍射图谱(A：2θ范围为 4°~10°；B：2θ范围为 10°~85°) 
Fig. 2  XRD spectra of MMT and MMT/nZVI: (A) 2θ range of 4°–10°; (B) 2θ range of 10°–85° 
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材料的润湿性是影响其与环境相互作用的关键

特性之一，也是其与污染物之间反应的重要影响因

素。本研究通过测量水接触角来表征材料的润湿性，

测试结果如图 3 所示。从图 3 中可以看到，MMT 的

水接触角几乎为 0°，表明其具有较强的亲水性。然

而，负载了 nZVI 后，MMT/nZVI 的水接触角明显上

升，达到了 25.7°，表明材料的疏水性得到增强。这

种变化可能会使 MMT/nZVI 对疏水性污染物的吸附

亲和力得到提高。 

 

图 3  MMT(A)和 MMT/nZVI(B)的水接触角 
Fig. 3  Water contact angles of MMT(A) and MMT/nZVI(B) 

 

在不同 pH 环境下，材料的表面电荷可能会受 pH

的影响而发生变化，从而影响其对污染物的吸附[47]。

因此在室温、0.01 mol/L硝酸钾恒定离子强度背景下，

使用 Zeta 电位分析仪在 pH 为 3.0~11.0 的范围内分别

测试了 MMT 和 MMT/nZVI 表面的 Zeta 电位变化情

况，结果如图 4 所示。在 pH 为 3.0~11.0 的范围内，

MMT 和 MMT/nZVI 的 Zeta 电位值始终为负，表明

材料表面带负电荷，这些负电荷主要来自于 MMT 的

边缘电荷和结构电荷位点。边缘电荷是由于羟基的去

质子化，而结构电荷是由于四面体层(Si4+ 被 Al3+ 

取代)和八面体层(Al3+ 被 Mg2+ 或其他低价阳离子

取代)发生了异价类质同象置换，从而产生的永久

性负电荷[48-49]。此外，随着 pH 的增加，两种材料的

Zeta 电位值均呈降低趋势，且在整个 pH 范围内，

MMT/nZVI 的 Zeta 电位始终高于 MMT。这是因为在 

低 pH 条件下，溶液中的 H+与 MMT 表面上的羟基会

发生质子化(M–OH2
+)，使其表面正电荷增加，而随着

pH 逐渐升高，MMT 表面的羟基会失去一个 H+，发

生去质子化(M–O–)，从而留下带负电荷的氧原子，

导致 Zeta 电位下降[50]。然而负载 nZVI 后，nZVI 颗

粒可以与 MMT 表面的官能团(如羟基、硅氧基等)发

生相互作用，从而中和部分负电荷，使 MMT/nZVI

整体的负电荷密度降低。负电荷密度的降低可以削弱

材料与阴离子污染物之间的静电排斥作用，对于阴离

子污染物的吸附是有利的。 

 

图 4  MMT 和 MMT/nZVI 的 Zeta 电位变化图 
Fig. 4  Zeta potential changes of MMT and MMT/nZVI 

 
2.2  MMT 和 MMT/nZVI 去除 PFOS 的吸附动力

学与吸附等温线 

2.2.1  吸附动力学    图 5 显示了不同反应时间下，

MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 的去除率以及动力学拟

合结果。从图 5A 中可以看出，MMT 对 PFOS 的去 

 

图 5  MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 的去除率随时间的变化曲线(A)和吸附动力学拟合曲线(B) 
Fig. 5  Removal rates versus time (A) and adsorption kinetics fitting curves (B) of MMT and MMT/nZVI for PFOS 
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除率最高仅为 21.6%，并在反应 30 min 后达到吸附平

衡，去除效果较差。这是由于 MMT 表面带负电荷，而

PFOS 在水溶液中也以阴离子的形式存在，两者之间存

在静电排斥，从而导致吸附效果较差。而负载 nZVI 后，

MMT/nZVI 对 PFOS 的去除呈先上升后下降的趋势，最

后在反应 30 min 后达到吸附平衡，且最大去除率为

41.0%。MMT/nZVI 较 MMT 的去除效果得到了提升。 

采用准一级和准二级动力学模型对 MMT 和

MMT/nZVI 吸附 PFOS 的动力学曲线进行拟合，拟合

结果及参数见图 5B 和表 1。其中，MMT 的准一级和

准二级动力学模型拟合相关系数 R2分别为 0.960 6 和

0.967 3，两模型的拟合参数差异不大，表明物理吸附

和化学吸附在 MMT 去除 PFOS 的反应过程中均发挥

了重要作用。而 MMT/nZVI 对 PFOS 的去除则更偏

向符合准一级动力学模型，表明反应过程中物理吸附

占主导地位。根据准一级动力学反应速率常数 k1 可

知，MMT/nZVI 去除 PFOS 的速率是 MMT 的 1.8 倍；

根据平衡吸附量 Qe 可知，MMT/nZVI 吸附 PFOS 的

量是 MMT 的 2 倍。综上可见，MMT/nZVI 更有利于

PFOS 的吸附去除。 

表 1  MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 吸附的准一级和准二级动力学模型拟合参数 
Table 1  Pseudo-first-order and pseudo-second-order kinetics parameters for PFOS adsorption by MMT and MMT/nZVI 

准一级动力学模型拟合参数 准二级动力学模型拟合参数 材料 

k1(min–1) Qe(mg/g) R2 k2(g/(mg·min)) Qe(mg/g) R2 

MMT 0.08 0.21 0.960 6 0.34 0.26 0.967 3 

MMT/nZVI 0.15 0.43 0.936 1 0.35 0.50 0.890 0 

 
2.2.2  吸附等温线    图 6展示了不同 PFOS初始浓

度下，MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 吸附的影响及吸

附等温线拟合结果。由图 6A 和 6B 可知，当 PFOS

初始浓度从 0.01 mg/L 增加至 0.60 mg/L 时，MMT 和

MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附量也随之增加。这是因为

PFOS 初始浓度的升高，会使分布于吸附材料周围的

PFOS 分子数量相应增加，浓度梯度的增大使得传质

推动力提高，从而使吸附进行得更彻底 [51]。而当

PFOS 浓度从 0.6 mg/L 增加至 1.0 mg/L 时，MMT 和

MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附量不再增加，此时 MMT

和 MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附量分别为 0.05 mg/g 和

0.21 mg/g。这是由于吸附材料的投加量一定时，其只

能提供固定数量的吸附位点，随着 PFOS 浓度的增

加，吸附位点逐渐饱和，难以继续吸附溶液中的

PFOS，从而导致吸附量不再增加[52]。值得注意的是，

PFOS 在自然环境中通常以纳克级(ng/L)的浓度存在，

因此即使MMT/nZVI对PFOS的吸附量只有0.21 mg/g，

但对于环境中的 PFOS，该吸附量是有效的，且

MMT/nZVI 价格低廉、易于制备，这使得其有可能成

为一种具有良好经济效益的 PFOS 吸附剂。 

分别采用 Langmuir 模型与 Freundlich 模型对

MMT 和 MMT/nZVI 去除 PFOS 的吸附曲线进行拟合

(图 6C、6D)，拟合参数如表 2 所示。从表 2 中的拟

合相关系数 R2 可以看出，MMT 和 MMT/nZVI 对

PFOS 的吸附去除更加符合 Langmuir 模型，R2 分别

为 0.98 和 0.96，这说明吸附过程以均匀的单分子层吸

附为主[53]。由 Langmuir 模型的拟合参数可知，MMT/ 

nZVI 对 PFOS 的理论最大吸附容量为 0.34 mg/g，而

MMT 的最大吸附容量仅为 0.08 mg/g，MMT/nZVI

的吸附量是 MMT 的 4.25 倍。这表明 nZVI 的负载，

在 MMT/nZVI 吸附 PFOS 的过程中发挥了重要作用。

Langmuir 吸附平衡常数 b 的大小直接与吸附过程的

强度和效率相关，b 值越大，表明吸附剂对吸附质的

亲和力越强，吸附越容易发生。拟合得出的 MMT 和

MMT/nZVI 吸附 PFOS 的 b 值分别为 2.59 和 2.73，

表明 MMT/nZVI 对 PFOS 具有更强的吸附能力[54]。 

2.3  MMT 和 MMT/nZVI 吸附去除 PFOS 的影响

因素 

2.3.1  初始 pH    溶液 pH 是影响吸附材料吸附过

程的因素之一。pH 的变化会影响吸附材料表面基团

的电离情况，从而改变其表面电荷分布。图 7 展示了

在 pH 3~11 范围内 MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 的去

除率变化情况。其中，由图 7A 可知，MMT 在酸性

条件下对 PFOS 的去除率要高于碱性条件下，在 pH 5

时，PFOS 去除率最高为 18.83%，而在 pH 11 时，去

除率仅为 0.57%。由于在酸性条件下，MMT 表面的

羟基会质子化，形成带有更多正电荷的羟基(–OH2
+)，

这种正电荷使 MMT 表面能够更有效地吸附带负电

的 PFOS 阴离子，从而提升吸附效果。随着 pH 的升

高，表面羟基开始去质子化，留下带负电的氧原子。

由于静电排斥作用，带负电的氧原子与 PFOS 的阴离

子产生相互排斥，导致 MMT 对 PFOS 的吸附能力下

降[50]。负载 nZVI 后，MMT/nZVI 对 pH 显示出更高

的依赖性，但整体 PFOS 去除率均高于未改性 
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图 6  MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附等温线(A、B)及模型拟合曲线(C、D) 
Fig. 6  Adsorption isotherms (A, B) of PFOS on MMT and MMT/nZVI, and model fittings (C, D) 

表 2  MMT 和 MMT/nZVI 吸附 PFOS 的等温吸附模型拟合参数 
Table 2  Isotherm model fitting parameters of PFOS adsorption by MMT and MMT/nZVI 

Langmuir 模型 Freundlich 模型 吸附质 吸附剂 

Qmax(mg/g) b(L/mg) R2 KF(mg1–1/nL1/n/g) n R2 

PFOS MMT 0.08 2.59 0.98 0.06 1.72 0.95 

 MMT/nZVI 0.34 2.73 0.96 0.28 1.63 0.91 

 
MMT(图 7B)。MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附随 pH 的

增加而显著降低，在 pH 3 的强酸条件下，PFOS 去

除率达到最高(74.97%)，而在 pH 11 时，PFOS 去除

率仅 14.83%。由于在酸性条件下，Fe0 与溶液中 H+ 反

应，使 MMT 表面产生大量 Fe 离子，而阴离子 PFOS

与铁阳离子之间存在静电吸引，这使得 MMT/nZVI

可以吸附更多的 PFOS。但在碱性条件下，溶液中的

OH–以及 MMT 表面去质子化产生的负电荷与 PFOS

之间存在静电排斥，这阻碍了 MMT/nZVI 对 PFOS

的吸附，从而导致吸附效果下降。 

2.3.2  共存离子及离子强度    在自然环境的水体

介质中，通常共存着多种溶解性组分，例如无机盐离

子。为了评估 MMT/nZVI 在自然环境中的适应能力，

对水体介质中常见的 3 种阴离子(Cl–、SO4
2– 和 CO3

2–)

以及其离子强度(1、5、10、20、50 mmol/L)影响下

MMT 和 MMT/nZVI 对 PFOS 的去除性能进行了研究

(图 8)。结果表明，Cl– 和 SO4
2– 的存在以及其浓度的

增加，对 MMT 和 MMT/nZVI 吸附 PFOS 的影响并不

明显。然而当溶液中存在 CO3
2– 时，两种材料对 PFOS

的去除效果均明显降低，其中 MMT 的去除效果几乎

为 0，MMT/nZVI 在 1~50 mmol/L 的 CO3
2– 浓度范围

内对 PFOS 最大去除率仅 15.87%。与 Cl– 和 SO4
2–离

子相比，CO3
2– 的影响更大[55]。这可能是因为 CO3

2–

具有较强的碱性，其在水溶液中能够与水分子反应，

生成 OH– 和 HCO3
–，从而提高溶液的 pH，影响材料

表面电荷分布。在 2.1 节的 Zeta 电位分析中，溶液 pH 
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图 7  不同 pH 对 MMT(A)和 MMT/nZVI(B)去除 PFOS 的影响 
Fig. 7  Effects of different pH on PFOS removal by MMT (A) andMMT/nZVI (B) 

 

图 8  不同离子及离子强度对 MMT(A)和 MMT/nZVI(B)去除 PFOS 的影响 
Fig. 8  Effects of different ions and ionic strengths on removal of PFOS by MMT(A) and MMT/nZVI(B) 

 
越高，MMT 和 MMT/nZVI 表面所带负电荷越多。因

此，由于静电排斥以及离子竞争作用，吸附材料对

PFOS 的吸附效果明显下降。 

2.4  MMT/nZVI 去除 PFOS 的机理 

图 9A 和 9B 展示了 MMT 和 MMT/nZVI 吸附

PFOS 反应前后的 FTIR 图谱，结合表 3 可知，反应

后的 MMT/nZVI 显示出了与 MMT 相关的基本结构

特征，包括 Al–OH、Si–OH 以及层间水分子等官能

团[56-61]。通过对比反应前后的 FTIR 图谱，发现反应

后的 MMT 和 MMT/nZVI 在 800~1 000 cm–1的范围内

均出现了与 C–F 键相关的弯曲振动峰[62]，表明两种

材料均具备吸附 PFOS 的能力。进一步分析发现，两

种材料的 Al–OH 和 Si–OH 弯曲振动峰在反应后均发

生了明显变化，表明 MMT 上的铝氧化物和硅氧化物

均参与了 PFOS 的吸附过程。以往的研究表明，PFOS

可能通过配体交换取代铝氧化物上的羟基[63]，或通

过静电作用以及与 MMT 表面的羟基形成氢键来实

现对 PFOS 的吸附[50,64]。此外，还有研究发现，PFOS

的磺酸盐基团能够与矿物表面的金属原子反应，形成

络合物[65]。值得注意的是，MMT/nZVI 上 C–F 键的

弯曲振动峰较 MMT 更强，表明 MMT/nZVI 吸附的

PFOS 量更多。除利用 MMT 上的氧化物和羟基外，

MMT/nZVI 可能与 PFOS 还发生了其他的反应。这一

点可以从图 9B 中观察到，即位于 795 和 473 cm–1 处

的 Fe–OH 和 Fe–O 弯曲振动峰在吸附 PFOS 后发生了

明显变化[66]，这表明铁氧化物在 PFOS 的吸附过程中

也发挥了积极作用。据以往研究，PFOS 的磺酸盐基

团可以与 α-Fe2O3 表面形成外球复合物[67]，进而提高

MMT/nZVI 对 PFOS 的吸附量。 

MMT 和 MMT/nZVI 在吸附 PFOS 反应前后的

O1s 结合能变化如图 9C 和 9D 及表 4 所示。反应前

MMT 的 O1s 峰被分成了两个小峰，分别是结合能为

531.92、533.12 eV 的与 Al–OH、Si–O 键相关的峰 [68]。

吸附 PFOS 后，Al–OH 和 Si–O 键的 O1s 峰结合能

降低。结合能的降低是由于原子或分子的电子云密

度增加，而电子云密度的增加与新化学键以及氢键

的形成有关[69]。因此，根据 XPS 表征结果，铝氧

化物和硅氧化物与 PFOS 反应形成了氢键和络合物。 
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图 9  MMT 和 MMT/nZVI 吸附 PFOS 反应前后的红外光谱图(A、B)、O1s 精细谱图(C、D)和 X 射线衍射图谱(E) 
Fig. 9  FTIR spectra(A, B), O1s orbital scan spectra (C, D), and X-ray diffraction patterns(E) of MMT and MMT/nZVI before and after reaction 

of adsorbed PFOS  

表 3  FTIR 特征峰波数对应的官能团 
Table 3  FTIR wavenumbers and their assignments 

波数(cm–¹) 官能团 波数(cm–¹) 官能团 

3 400~3 700 Al–OH 伸缩振动 1 041 Si–OH 伸缩振动 

1 634 水分子的弯曲振动 795 Fe–OH 弯曲振动 

800~1 000 C–F 的弯曲振动 473 Fe–O 弯曲振动 

 
表 4  根据 XPS 数据计算的 O1s 结合能(eV) 

Table 4  O1s binding energies calculated from XPS data 

O1s 样品 

Al–OH Si–O Fe–O 

MMT 531.92 533.12 — 

MMT+PFOS 531.42 532.23 — 

MMT/nZVI 531.72 532.49 529.87 

MMT/nZVI+PFOS 531.6 532.4 529.63 

 

MMT/nZVI 由于负载了 nZVI，除出现与Al–OH 和 Si–O

键相关的峰外，还在 529.87 eV 处出现与 Fe–O 键相关

的峰[70]。与 MMT 一致，MMT/nZVI 在吸附 PFOS 后，

所有峰的结合能均下降。但值得注意的是，MMT/ nZVI

的 Al–OH、Si–O 和 Fe–O 键结合能下降得并不多，说

明络合和氢键并非MMT/nZVI 吸附 PFOS的唯一方式。

据 2.1 节中 MMT/nZVI 水接触角表征分析，推测疏水

相互作用也参与了 PFOS 的吸附过程。 

图 9E 为 MMT/nZVI 在反应前后 2θ为 10°~85°

范围内的 XRD 谱图，从中可观察到，吸附 PFOS 后

的 MMT/nZVI 出现了与 MMT 典型衍射峰一致的特

征峰。这表明 MMT 的结构具有良好的稳定性。与反

应前的 MMT/nZVI 相比，原本在 2θ为 30.1°和 35.68° 

处出现的 α-Fe2O3 衍射峰未被观察到。结合 FTIR 表

征结果，XRD 表征再次证明了 Fe2O3 与 PFOS 之间存

在相互作用。 

3  结论 

本研究通过液相还原法将 nZVI 负载到 MMT

上，制备了 MMT/nZVI 复合材料。这种改性不仅增
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加了 MMT 的疏水性，降低了其表面负电荷密度，还

有效提高了 nZVI 的分散性，有利于吸附以阴离子形

式存在的疏水性污染物。XRD、FTIR 和 XPS 等表征

结果表明，MMT/nZVI 中的铁氧化物、硅氧化物和铝

氧化物能够与 PFOS 反应，形成氢键和络合物，从而

有效吸附 PFOS。此外，MMT/nZVI 还能通过疏水相

互作用进一步增强对 PFOS 的吸附，提高 PFOS 吸附

去除效率。本研究揭示了 MMT/nZVI 对 PFOS 的吸

附机理，为 MMT/nZVI 的应用提供了理论基础和试

验依据，也为 MMT 吸附 PFOS 提供了新的改性思路。 
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