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Abstract：The structural Fe（Ⅲ）in clay minerals is one of the primary forms of iron in soils. During flooding conditions, the Fe（Ⅲ）in clay
minerals′ structure can be reduced to Fe（Ⅱ）, resulting in changes in the microstructure and surface chemical properties of the minerals.
However, the effects of structural Fe（Ⅲ）reduction on Cd（Ⅱ）capture by these minerals are still unclear. In this study, iron-containing
nontronites prepared through a chemical method were used to investigate the effects of structural Fe（Ⅲ）reduction on Cd（Ⅱ）adsorption
performance under anoxic conditions. The results showed that the total iron content in the synthetic nontronite was 31.3%, with structural
iron accounting for 98.6% of the total iron in the minerals. After chemical reduction, the Fe（Ⅱ）/Fe ratio in the reduced nontronite
significantly increased from 3.9% to 67.4%. XRD, SEM, BET, and XPS analyses revealed an increase in the interlayer spacing and the
amounts of surface hydroxyl groups with structural Fe（Ⅲ）reduction. Moreover, the specific surface area of the minerals increased from
151.6 m2 · g-1 to 184.0 m2 · g-1. The adsorption capacities of the reduced minerals for Cd（Ⅱ）were lower than those of the unreduced
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摘 要：黏土矿物结构Fe（Ⅲ）是土壤铁元素主要赋存形态之一，稻田淹水环境下矿物结构Fe（Ⅲ）易发生还原反应，改变矿物晶体

微结构和表面化学性质，为研究这种变化对矿物固持Cd（Ⅱ）特性的影响，以合成含铁黏土矿物绿脱石为研究对象，通过化学还

原，探讨了厌氧条件下绿脱石结构态 Fe（Ⅲ）还原对Cd（Ⅱ）吸附性能的影响及作用机制。结果表明：合成绿脱石中总铁含量为

31.3%，结构态Fe（Ⅱ）和Fe（Ⅲ）的含量占总铁的98.6%。还原处理后，矿物结构中Fe（Ⅱ）含量由还原前的3.9%显著提高至67.4%。

XRD、SEM、BET和XPS分析表明，还原后绿脱石矿物层间距增大，分散程度更高，比表面积由151.6 m2·g-1增加至184.0 m2·g-1，矿物表

面的羟基基团数量增加。结构Fe（Ⅲ）还原降低了矿物对Cd（Ⅱ）的吸附和固持性能，Langmuir模型拟合还原后矿物对Cd（Ⅱ）的最大

吸附量为23.5 mg·g-1，明显低于还原前矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量（33.4 mg·g-1）。还原前后矿物对Cd（Ⅱ）的吸附性能均随着离子强度

增大而降低，但还原矿物吸附Cd（Ⅱ）的降幅明显低于未还原矿物。黏土矿物结构Fe（Ⅲ）还原后吸附Cd（Ⅱ）的性能降低主要是由于

还原过程中结构Fe（Ⅱ）迁移进入层间，抑制了吸附过程中Cd（Ⅱ）进入矿物层间。研究表明，厌氧环境中黏土矿物结构Fe（Ⅲ）显

著降低了矿物对Cd（Ⅱ）的固持特性。
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镉（Cd）作为国际公认的优先控制环境污染物之

一，对人类健康危害严重[1]。Cd进入人体后，主要富

集在肾脏中，并且可以导致慢性Cd中毒，损害肾脏功

能。此外，慢性Cd中毒还可能导致骨骼系统的损害

和增加心血管疾病的风险，如高血压和心脏病[2]。Cd
污染主要是通过废水排放、大气沉降等途径进入水体

和土壤，严重危害环境健康。研究表明，Cd污染可显

著降低典型沉水植物苦草植株鲜质量、株高、叶绿素

含量和抗逆能力[3]。Cd胁迫引起玉米幼苗叶片萎蔫，

单株干质量、叶绿素含量、净光合速率、蒸腾速率和气

孔导度急剧降低[4]。罗路云等[5]发现，Cd污染降低了

稻田土壤真菌群落α多样性并改变了土壤真菌群落

结构。湖南是我国水稻主产区，水稻播种面积和产量

均为全国第一，在国家粮食安全战略中具有重要地

位。然而，区域内土壤Cd污染导致稻米Cd（Ⅱ）含量

超标问题突出，使得该区域稻田成为目前国内最受关

注的环境污染管控地区，严重威胁国家粮食安全，也

影响着社会发展。因此，Cd（Ⅱ）在稻田土壤-水稻系

统的迁移转化过程与调控备受关注[6-7]。

土壤组分固持是土壤-水稻系统 Cd（Ⅱ）迁移转

化的重要环节，决定着稻田土壤中 Cd（Ⅱ）的形态分

布及其生物有效性[8-10]。黏土矿物作为土壤主要固相

组分在调控 Cd（Ⅱ）有效性方面具有重要作用，两者

的相互作用与矿物类型和结构特性密切相关。自然

形成的黏土矿物晶体结构中一般含有不同数量的铁，

这种结构态铁约占土壤和沉积物总铁的 50%[11]。稻

田淹水形成的厌氧环境中广泛存在的Fe（Ⅱ）[12]，还原

性有机质[13-14]，含巯基小分子化合物[15]以及铁、硫还原

菌等[16-17]，均可还原黏土矿物晶体结构中的 Fe（Ⅲ）。

结构 Fe（Ⅲ）还原过程中会发生原子迁移与结构重

排、矿物转化、矿物溶解与再吸附或再沉淀等一系列

反应，改变矿物晶体化学特性。如富铁蒙皂石还原

过程中，结构中二八面体 Fe（Ⅲ）还原形成三八面体

Fe（Ⅱ）和空位，同时 Fe原子从顺式八面体位置迁移

至反式八面体位置[18-19]，而微生物还原蒙皂石结构

Fe（Ⅲ）时，层间会发生塌陷，诱导“伊利石化”反应，

促进蒙皂石向伊利石转变[20]。此外，黏土矿物结构

Fe（Ⅲ）还原时，部分矿物溶解释放Fe（Ⅱ）和Al（Ⅲ），

其中部分释放的 Fe（Ⅱ）会在矿物边面位点被重新

吸附，进入八面体层反式构型的空位中[21]，而释放的

Al（Ⅲ）经过再沉淀反应，可在矿物基面形成新的富含

活性Al（Ⅲ）层[22]。上述反应过程中形成的不同形态

结构和表面 Fe（Ⅱ）以及活性Al（Ⅲ）层，显著提高了

矿物的界面化学反应活性[23]。如还原性富铁绿脱石

边面位点形成的 Fe（Ⅲ）-O-Fe（Ⅱ）可在厌氧条件下

氧化As（Ⅲ），且对As（Ⅲ）的氧化能力随矿物结构中

Fe（Ⅲ）还原程度的增加而提高[24-25]。而在微生物还

原过程中矿物基面上形成的活性Al（Ⅲ）层，显著提

高了矿物对有机质的固持性能[22]。然而，有关厌氧环

境下黏土矿物结构 Fe（Ⅲ）还原如何影响它们与 Cd
（Ⅱ）的作用特性目前尚不清楚。

本试验以合成含铁绿脱石为研究对象，通过化学

还原，探讨了厌氧条件下绿脱石结构态 Fe（Ⅲ）还原

对 Cd（Ⅱ）吸附和固持性能的影响，揭示了黏土矿物

结构 Fe（Ⅲ）还原抑制Cd（Ⅱ）吸附的作用机制，结果

可为深入理解厌氧环境条件下含铁黏土矿物与重金

属元素界面化学过程提供依据。

1 材料与方法

1.1 绿脱石的制备

绿脱石参照 Ilgen等[26]的方法制备。称取 5.767 g
H4SiO4和 12.0 g NaOH 加入去离子水混合，用纯水稀

释定容至 1 L，在磁力搅拌器上搅拌过夜直到澄清，获

得试剂A。在合成反应前制备试剂B：将 2.0 g Na2S2O4
溶于 25 mL 无氧去离子水中，加入 1.877 g FeSO4 ·
7H2O混合，用去氧水定容至 50 mL，然后将 120 mL试

剂 A 与 40 mL 试剂 B 倒入 200 mL 反应釜中，密闭摇

匀。将反应釜置于 150 ℃烘箱中反应 50 h。待反应

minerals, whereas the desorption rates of the reduced minerals were slightly higher than those of the unreduced minerals. The Langmuir
model best fit the adsorption isotherm data of Cd（Ⅱ）on minerals before and after reduction. The maximum adsorption capacities of
Cd（Ⅱ）on reduced and unreduced minerals were 23.5 mg·g-1 and 33.4 mg·g-1, respectively. The adsorption capacities of minerals for Cd
（Ⅱ）decreased before and after reduction with an increase in ionic strength, and the reduction in Cd（Ⅱ）adsorption on reduced minerals
was significantly lower than that on unreduced minerals. The reduction of Cd（Ⅱ）adsorption performance on reduced clay minerals is
mainly attributed to the migration of structural Fe（Ⅱ）into the interlayer during the reduction process, inhibiting Cd（Ⅱ）from entering the
interlayer of minerals during the adsorption process.
Keywords：clay minerals; structural Fe; reduction; Cd; adsorption

1046



范小妹，等：厌氧环境下黏土矿物结构Fe（Ⅲ）还原对Cd（Ⅱ）固持特性的影响2024年5月

www.aes.org.cn

釜冷却至室温后，用去离子水将反应产物从反应釜中

洗出，离心分离，倒掉上清液，然后用去离子水洗涤 3
次。将产物转移到 1 mol·L-1 NaCl溶液中，置于磁力

搅拌器上搅拌分散 12 h。将产物离心分离，用去离子

水洗涤 5次去除残留盐。清洗后的样品用草酸铵-草
酸溶液洗涤，去除潜在的氧化铁杂质。草酸盐试剂由

700 mL 0.2 mol·L-1草酸铵溶液和 535 mL 0.2 mol·L-1

草酸溶液组合而成。草酸铵-草酸溶液试剂的 pH值

为（3.0±0.1）。每 0.25 g 固体样品加入 10 mL 草酸试

剂，放在（25±1）℃的摇床中，避光 250 r·min-1振荡 4
h。然后离心分离固体样品，加入去离子水冲洗 5次，

最后将样品置于冻干机中冻干，研磨过 100目筛后，

置于厌氧手套箱内保存备用。

1.2 还原前后矿物悬浊液制备

未还原矿物悬浊液制备：称取 4.0 g过筛绿脱石

加入去离子水定容至 200 mL，获得 20 g·L-1未还原合

成绿脱石矿物样品悬浊液，通入N2 30 min后转移至

厌氧手套箱内，在手套箱内向悬浊液中投入一枚磁

子，密封备用，每次取用时需提前置于磁力搅拌器上

搅拌分散均匀。

还原矿物悬浊液制备：参考 Liao等[27]的方法，采

用Na2S2O4对绿脱石进行化学还原。取 8个 100 mL厌

氧瓶，每个装入 0.56 g过筛绿脱石样品，再分别加入

0.5 g Na2S2O4，将厌氧瓶移入厌氧手套箱继续加入 40
mL无氧去离子水和 15 mL无氧碳酸氢钠-柠檬酸钠

混合缓冲溶液（1 mol·L-1碳酸氢钠和 0.9 mol·L-1柠檬

酸钠溶液按 24∶1 的体积比混合制得）后厌氧密封。

将 8个厌氧瓶移出厌氧手套箱置于 70 ℃水浴锅中加

热 4 h，冷却，离心分离得到固体样品后，先用 pH 4.0
的 2 mol·L-1 NaCl溶液清洗活化，再分别用 pH 7.0的

1.0、0.1、0.05 mol·L-1 NaCl各清洗一次，最后用无氧去

离子水清洗 3次，收集全部固体定容至 200 mL，获得

20 g·L-1还原态合成绿脱石矿物样品悬浊液，通入N2
30 min后转移至厌氧手套箱内，放入一枚磁子保存备

用，取用时提前置于磁力搅拌器上搅拌分散均匀。

1.3 还原前后黏土矿物结构中铁化学形态分析

在手套箱中取 1 mL 20 g·L-1矿物悬浊液，加入 8
mL 5 mol·L-1 H2SO4和几滴HF将矿物消解，定容至 10
mL。用邻啡罗啉比色法测定矿物中 Fe（Ⅱ）含量，添

加浓度为 10%的盐酸羟胺溶液将 Fe（Ⅲ）还原，用邻

啡罗啉比色法测定矿物中总 Fe含量，用总 Fe含量减

去Fe（Ⅱ）含量即可得到Fe（Ⅲ）含量。

在手套箱中取 1 mL 20 g·L-1矿物悬浊液，离心分

离后转入手套箱，倒掉上清液，加入 10 mL 1 mol·L-1

NaH2PO4溶液（pH 5，去氧），密封后从手套箱取出，置

于（25±1）℃摇床中，以 250 r·min-1转速，避光振荡 18
h，离心分离，取上清液用0.22 μm滤头过滤，用邻啡罗

啉比色测定矿物吸附态Fe（Ⅱ）含量，添加浓度为10%
的盐酸羟胺溶液将 Fe（Ⅲ）还原后用邻啡罗啉比色法

测定矿物吸附态总 Fe含量，用矿物吸附态总 Fe含量

减去吸附态Fe（Ⅱ）含量即可得到吸附态Fe（Ⅲ）含量。

将测得的矿物中Fe（Ⅱ）和Fe（Ⅲ）含量减去吸附

态 Fe（Ⅱ）和 Fe（Ⅲ）含量，得到矿物结构态 Fe（Ⅱ）和

Fe（Ⅲ）含量。

1.4 还原前后黏土矿物样品表征

X-射线衍射（XRD）分析：在厌氧手套箱中将还

原前后矿物悬浊液均匀涂在干燥洁净的玻璃片上，于

厌氧手套箱中晾干后，进行XRD（型号：XRD6100，岛
津）分析。测试条件为：Cu Kα辐射（λ=0.154 1 nm），

电压 40 kV，电流 30 mA，扫描速度为 8 °·min-1，扫描

范围为10°~80°。
扫描电子显微镜（SEM）分析：在厌氧手套箱内用

抽滤机将还原前后样品固体收集于滤膜上，于厌氧手

套箱中晾干、研磨、过筛。样品测试前在真空干燥箱

80 ℃下处理 48 h，取少量样品粘于导电胶带上并真空

镀金 110 s，样品在扫描电镜（型号：S4800，日立）下进

行形貌观察及能谱分析，加速电压为0.5~30.0 kV。

比表面积（BET）分析：通过气体吸附法在比表面

积及孔径分析仪（SSA-4000，北京彼奥德电子）上分

析。称取一定质量的样品，对样品进行预处理，在

105 ℃下真空加热 2 h，在液氮饱和温度下测定样品的

等温吸附和脱附，分析样品比表面积（SSA）和孔径

（PV）分布规律。

X - 射 线 光 电 子 能 谱（XPS）分 析 ：在 XPS
（Quantum 2000，美国 pHI）上采集样品全谱和 Fe、O、

Cd等元素窄区谱。以A1 Kα为激发光源，X射线强度

为35 W，分析压力为5×10-8 Pa。
1.5 还原前后黏土矿物吸附Cd（Ⅱ）

矿物吸附平衡试验：反应中矿物浓度为 1 g·L-1，

Cd（Ⅱ）浓度为 30 mg·L-1，NaCl浓度为 10 mmol·L-1，

初始 pH为 6.0，反应时间 24 h。在此基础上分别调整

Cd（Ⅱ）浓度为 2~100 mg·L-1，初始 pH 值为 5.0、6.0、
7.0和8.0，NaCl浓度为0、10、50、100 mmol·L-1。

吸附动力学实验：实验温度为 25 ℃，反应初始

pH 为 6，反应体积为 60 mL，反应中矿物浓度为 1 g·
L-1，Cd（Ⅱ）浓度为 30 mg·L-1，NaCl浓度为 10 mmol·
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L-1，按时间点（5 min、30 min、1 h、2 h、4 h、8 h、16 h和

24 h）依次取 2.5 mL的反应液体，用 0.22 μm滤头搭配

注射器过滤，得到清液用于测定不同时间 Cd（Ⅱ）

的剩余浓度，并计算吸附量。探讨还原前后矿物对

Cd（Ⅱ）的等温吸附和吸附动力学以及 pH和离子强

度对Cd（Ⅱ）吸附的影响。各吸附试验均设置 3组平

行，结果取平均值。

1.6 数据处理

使用 Excel 和 Origin 对数据进行处理并做图分

析，利用 Langmuir和 Freundlich模型分别对还原前后

矿物吸附 Cd（Ⅱ）的等温实验数据进行拟合。Lang⁃
muir模型方程为：

Qe=Qmax·k·Ce/（1+k·Ce）

式中：Qe 是矿物对 Cd（Ⅱ）的吸附量，mg·g-1；Ce 是

Cd（Ⅱ）的平衡浓度，mg·L-1；k是与结合位点亲和力相

关的平衡吸附常数，L·mg-1；Qmax是单位吸附剂吸附

Cd（Ⅱ）的最大量，mg·g-1。

Freundlich模型方程为：

Qe=Kf·Ce1/n

式中：Qe表示Cd（Ⅱ）的吸附量，mg·g-1；Ce表示溶液中

的 Cd（Ⅱ）平衡浓度，mg·L-1；Kf和 n分别是与吸附能

力和吸附强度有关的Freundlich常数。

使用准一级和准二级动力学模型对还原前后矿

物吸附Cd（Ⅱ）的动力学数据进行拟合。准一级动力

学拟合方程为：

Qt=Qe（1-e-kt）
式中：Qe表示平衡吸附量，mg·g-1；Qt表示在时间 t（h）
时的吸附量，mg·g-1；k是吸附速率常数。

准二级动力学方程为：

t/Qt=1/（k·Qe2）+t/Qe
式中：Qe表示平衡吸附量，mg·g-1；Qt表示在时间 t（h）
时的吸附量，mg·g-1；k是吸附速率常数。

2 结果与讨论

2.1 还原前后矿物表征

2.1.1 矿物XRD和SEM分析

还原前后绿脱石矿物样品XRD和 SEM分析结果

如图 1 所示。XRD 谱中未还原样品在 2θ为 7.07°、
19.2°、28.1°、34.2°和 60.3°处出现了特征衍射峰，分别

为绿脱石 001、02-11、003、20-13 和 060 晶面特征衍

射峰（PDF#29-1497）[28]，这与 Ilgen等[26]报道的结果一

致。合成绿脱石衍射峰强度较弱，说明合成矿物结晶

程度较低。与未还原样品相比，还原后绿脱石矿物样

品部分特征衍射峰消失，且在 001 和 003 处的衍射

峰增强，这可能与还原过程中矿物发生结构重排以及

颗粒较小矿物的溶解有关[29-30]。此外，还原后绿脱石

001 衍射峰向左偏移，d值变大，说明矿物结构层

间距变大，这可能是由于矿物还原后部分 Fe（Ⅱ）和

Fe（Ⅲ）溶出嵌入到矿物结构层中使得层间距变

大[28，31]。在不同放大倍数下，未还原样品呈现致密

块状结构或聚集的片状和块状的形貌，而还原样品

则呈现比较松散的颗粒结构，表明还原样品分散程

度高于未还原样品。

2.1.2 矿物比表面积和孔径分析

还原前后矿物的氮气等温吸附-脱附曲线和孔

径分布见图 2。还原和未还原矿物等温吸附-脱附曲

线均为Ⅳ型[32]（根据 IUPAC分类），等温线吸附分支与

脱附分支不一致，能观察到迟滞回线，迟滞环为 H4
型。未还原矿物多点 BET比表面积为 151.6 m2·g-1，

还原处理后矿物的比表面积增加为 184.0 m2·g-1，比

未还原矿物样品比表面积增加 21.4%，这与还原前后

矿物 SEM分析结果一致。还原前后矿物孔径分布图

表明，还原前后矿物孔径分布主要范围为 1.0~8.0

图1 还原前后矿物XRD谱和SEM图

Figure 1 XRD patterns and SEM images of minerals
before and after reduction

2θ/（°）
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nm，其中微孔（<2.0 nm）所占比例较大，与未还原矿物

相比，矿物还原以后微孔比例增大。未还原样品单点

平均孔半径为 1.47 nm，还原后样品的单点平均孔半

径增加为 2.12 nm。上述结果表明还原处理改变了绿

脱石矿物样品的孔隙结构。

2.1.3 还原前后矿物中铁形态变化特性

由表 1 可知，未还原矿物中 Fe（Ⅱ）含量为 12.2
mg· g-1，总 Fe 含量为 312.5 mg· g-1，Fe（Ⅱ）/Fetotal 为

3.9%。还原矿物中 Fe（Ⅱ）含量为 210.8 mg·g-1，总 Fe
含量为 312.8 mg·g-1，Fe（Ⅱ）/Fetotal为 67.4%。结果表

明化学还原可显著提高绿脱石矿物中Fe（Ⅱ）含量。

由表 2可知，还原前后矿物样品中结构态Fe占比

最大，未还原矿物中结构态 Fe占比为 98.6%，其中结

构态 Fe（Ⅱ）和 Fe（Ⅲ）分别为总 Fe的 3.9%和 94.7%。

未还原矿物中吸附态Fe占总Fe的 1.4%，其中吸附态

Fe（Ⅲ）占总 Fe的 1.4%，而吸附态 Fe（Ⅱ）几乎可以忽

略（0.01%）。还原矿物中结构态 Fe占比为 84.8%，其

中结构态 Fe（Ⅱ）和 Fe（Ⅲ）分别为总 Fe 的 57.9% 和

26.6%。还原矿物中吸附态Fe占总Fe的 15.5%，其中

吸附态 Fe（Ⅱ）占总铁的 9.5%，吸附态 Fe（Ⅲ）占总 Fe
的 6.0%。结果表明矿物经过还原后，吸附态 Fe（Ⅱ）

和结构态Fe（Ⅱ）的比例会同时增加。

2.1.4 XPS分析

还原前后矿物的 O1s XPS窄区谱拟合结果见图

3a 和图 3b。 3 个峰结合能值分别为 530.9、531.9、
532.9 eV，分别代表晶格氧、羟基氧和吸附水氧[33]。未

还原矿物的晶格氧、羟基氧和吸附水氧的占比分别为

45.3%、33.8%和 20.9%，而还原矿物的晶格氧、羟基氧

和吸附水氧的占比分别为 33.4%、41.7% 和 24.9%。

可见，矿物还原后晶格氧降低了 11.9个百分点，羟基

氧占比增加了 7.9个百分点，说明还原处理增加了矿

物表面的羟基基团数量。未还原和还原矿物的

Fe2p3/2 XPS图谱拟合结果如图 3c和图 3d，未还原样品

中未测出 Fe（Ⅱ），而还原样品中 Fe（Ⅱ）/Fetotal 为

28.5%，还原前后矿物Fe（Ⅱ）含量均低于酸溶法结果

（67.4%和 3.9%）。这可能是因为酸溶法测得的是矿

物中全部 Fe（Ⅱ），XPS测得的是矿物近表面 Fe（Ⅱ），

而近表面 Fe（Ⅱ）会优先被氧化，所以 Fe（Ⅱ）/Fetotal百

分比含量偏低。

2.2 还原前后矿物吸附固持Cd（Ⅱ）特性

2.2.1 还原前后绿脱石对Cd（Ⅱ）的等温吸附

还原与未还原矿物对Cd（Ⅱ）的等温吸附结果如

图4所示，在同等条件下，未还原绿脱石矿物对Cd（Ⅱ）

的吸附量大于还原矿物，还原前后绿脱石对Cd（Ⅱ）的

吸附量都与Cd（Ⅱ）平衡浓度呈现正相关。当Cd（Ⅱ）

处理
Treatment

还原Reduction
未还原Unreduction

Fe（Ⅱ）/
（mg·g-1）

210.8
12.2

Fe（Ⅲ）/
（mg·g-1）

102.0
300.3

Fetotal/
（mg·g-1）

312.8
312.5

Fe（Ⅱ）/
Fetotal

67.4%
3.9%

处理
Treatment

还原 Reduction

未还原 Unreduction

Fe（Ⅱ）

Fe（Ⅲ）

Fe（Ⅱ）

Fe（Ⅲ）

吸附态占比
Adsorptive state

9.5
6.0
0.01
1.4

结构态占比
Structural state

57.9
26.6
3.9
94.7

图2 还原前后矿物的氮气等温吸附-脱附曲线（a）和孔径分布图（b）
Figure 2 Nitrogen isothermal adsorption-desorption curve（a）and pore size distribution（b）of minerals before and after reduction

表1 矿物还原前后不同价态铁的含量和比例变化

Table 1 The contents and proportion of different valence iron in
minerals before and after reduction

表2 矿物还原前后吸附态铁和结构态铁比例变化（%）

Table 2 Proportion of adsorbed iron and structural iron to total
iron before and after mineral reduction（%）

体
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平衡浓度<20 mg·L-1时，还原前后绿脱石对Cd（Ⅱ）吸

附量增加的速率较快；当平衡浓度>20 mg·L-1时，吸

附量增加趋于平缓并最终达到吸附平衡。

由表 3可见，Langmuir等温吸附模型拟合结果的

R2值更高，说明 Langmuir模型方程相较于 Freundlich
模型方程更适合拟合绿脱石矿物对Cd（Ⅱ）的吸附实

验数据，Langmuir模型和 Freundlich模型分别描述了

均匀表面和非均质表面上的吸附情况，结果表明不同

还原比的绿脱石矿物对 Cd（Ⅱ）的吸附是单分子

型[34-35]。实际测得在Cd（Ⅱ）初始浓度为100 mg·L-1时

还原和未还原矿物对 Cd（Ⅱ）的最大吸附量分别为

18.5 mg·g-1和31.7 mg·g-1，未还原矿物吸附量约为还原

矿物的 1.71倍。利用 Langmuir等温吸附模型拟合计

算出还原和未还原矿物对Cd（Ⅱ）的最大吸附量分别

为23.5 mg·g-1和33.4 mg·g-1，其中还原矿物拟合最大吸

附量高于实际最大吸附量，这与本研究中初始Cd（Ⅱ）

浓度范围内（0~100 mg·L-1）矿物对Cd（Ⅱ）的吸附没有

完全达到饱和有关。实验Cd（Ⅱ）浓度范围内的未还原

矿物对Cd（Ⅱ）的最大吸附量约为还原矿物的1.42倍。

2.2.2 还原前后绿脱石吸附Cd（Ⅱ）的动力学

在 pH为 6.0、室温 25 ℃、反应体积 10.0 mL、矿物

样品 0.01 g、Cd（Ⅱ）浓度为 30.0 mg·L-1、NaCl浓度为

10.0 mmol·L-1的条件下，对还原和未还原矿物进行吸

附 Cd（Ⅱ）不同时间的动力学过程，并分别进行了准

一级动力学和准二级动力学模型拟合（图 5）。可以

OLatt、O-OH和OH2 O分别为矿物晶格氧、羟基氧和吸附水氧。
OLatt，O-OH，and OH2 O are lattice oxygen，hydroxyl oxygen and absorbing water oxygen，respectively.

图4 还原前后矿物对Cd（Ⅱ）吸附的Langmuir和Freundlich
等温吸附模型拟合

Figure 4 Langmuir and Freundlich adsorption isotherm models
fitting for the adsorption of Cd（Ⅱ）on minerals

before and after reduction

OLatt：45.3%

（a）

O-OH：33.8%

OH2 O：20.9%

Fe（Ⅲ）

（c）

Fe（Ⅲ）

Fe2p3/2

Fe（Ⅱ）：28.5%

（d）

Fe（Ⅲ）

Fe（Ⅲ）

Fe2p3/2

OLatt：33.4%

（b）
O-OH：41.7%

OH2 O：24.9%

Cd（
Ⅱ）

吸
附

量
Cd（

Ⅱ）
ads

orp
tion

cap
aci

ty/（
mg

·g-1 ）

平衡浓度Equilibrium concentration/（mg·L-1）

图3 矿物还原前后O1s（a和b）和Fe2p3/2（c和d）的XPS拟合图谱

Figure 3 The O1s（a and b）and Fe2p3/2（c and d）XPS fitting of minerals before and after reduction
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看出还原和未还原矿物吸附 Cd（Ⅱ）的速率很快，还

原前后矿物在反应5 min时的吸附量就已接近最大吸

附量，随后吸附量增加速率缓慢，最终达到吸附平衡。

还原矿物在 24 h时的吸附量为 11.4 mg·g-1，在 5 min
时的吸附量为 10.9 mg·g-1，超过 95% 的 Cd（Ⅱ）在 5
min 内被吸附。未还原矿物在 24 h 时的吸附量为

20.3 mg·g-1，在 5 min时的吸附量为 18.6 mg·g-1，超过

91%的Cd（Ⅱ）在5 min内被吸附。

由表 4可见，准一级动力学和准二级动力学模型

的 R2值均较高，且两种模型拟合计算的平衡吸附量

Qe十分接近，但准二级动力学模型的R2值略高于准一

级动力学。准一级动力学模型表示吸附剂对吸附质

的结合位点较少，吸附主要受扩散作用控制；准二级

动力学模型通常与化学反应控制整体吸附动力学有

关，吸附剂表面有多个用于吸附的交换位点[36]。上述

分析表明还原前后矿物对Cd（Ⅱ）的吸附过程以化学

吸附为主，这与 Cd（Ⅱ）离子可通过矿物表面羟基络

合以及层间离子交换等进行吸附作用有关。

2.2.3 pH对还原前后绿脱石吸附Cd（Ⅱ）的影响

在室温 25 ℃、反应体积 10.0 mL、矿物样品 0.01

g、Cd（Ⅱ）浓度 30.0 mg·L-1、NaCl浓度 10 mmol·L-1的

条件下，探究不同溶液 pH（5.0~8.0）对还原前后矿物

吸附Cd（Ⅱ）的影响，结果如图 6所示，还原前后矿物

对 Cd（Ⅱ）的吸附量随着 pH 的增大而增大。在 pH
5.0时，还原矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量为 11.1 mg·g-1，未

还原矿物对 Cd（Ⅱ）的吸附量为 17.1 mg·g-1。在 pH
8.0时，还原矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量为 20.1 mg·g-1，吸

附率约 67.0%，未还原矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量为 26.4

处理
Treatment

还原
Reduction
未还原

Unreduction

准一级动力学拟合
Quasi first-order dynamic

model fitting
Qe/（mg·g-1）

11.0

19.5

K

55.3

36.9

R2

0.998

0.993

准二级动力学拟合
Quasi second order dynamic

model fitting
Qe/（mg·g-1）

11.0

19.6

K

79.8

10.1

R2

0.998

0.995

图5 还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）的准一级动力学拟合和准二级动力学拟合

Figure 5 Quasi-first-order kinetic fitting and quasi-second-order kinetic fitting of Cd（Ⅱ）adsorption by minerals
before and after reduction

表4 还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）的准一级动力学和

准二级动力学拟合结果

Table 4 Quasi-first-order and quasi-second-order kinetic fitting
results of Cd（Ⅱ）adsorption by minerals

before and after reduction

处理
Treatment

还原Reduction
未还原Unreduction

Langmuir拟合Langmuir fitting
Qmax/（mg·g-1）

23.5
33.4

k

0.049
0.215

R2

0.984
0.982

实际吸附量Actual adsorption capacity（mg·g-1）

18.5
31.7

Freundlich拟合Freundlich fitting
Kf

2.94
10.3

1/n
0.435
0.287

R2

0.955
0.939

表3 还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）等温线的Langmuir和Freundlich模型拟合结果

Table 3 Langmuir and Freundlich models fitting of Cd（Ⅱ）adsorption isotherms on minerals before and after reduction
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mg·g-1，吸附率约 87.9%。这说明反应初始 pH会影响

还原前后的矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量，且随着 pH的升

高，矿物对 Cd（Ⅱ）的吸附率也会增加。已有研究表

明，酸性条件下，溶液的 pH越低，H+浓度越高，其会占

据黏土矿物的吸附点位，不利于黏土矿物对 Cd（Ⅱ）

的吸附。而随着 pH的升高，H+浓度降低，黏土矿物表

面负电荷密度相应增加，增强了对 Cd（Ⅱ）的静电引

力，且OH-浓度的增加使得Cd（Ⅱ）与溶液中的OH-发

生沉淀作用而吸附在黏土矿物表面，在中性或是弱碱

性条件下，黏土矿物对Cd（Ⅱ）的吸附明显增强[37-38]。

2.2.4 离子强度对还原前后绿脱石吸附Cd（Ⅱ）的影响

在 pH为 6.0、室温 25 ℃、反应体积 10.0 mL、矿物

样品 0.01 g、Cd（Ⅱ）浓度 30.0 mg·L-1的条件下，探究

溶液中NaCl离子强度对还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）的

影响（图 7）。由图可见，当无NaCl加入时，还原前后

矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量达到最大，分别为28.2 mg·g-1

和 18.9 mg·g-1，溶液中Cd（Ⅱ）的去除率分别为 94.1%

和 63.0%。当溶液中NaCl浓度逐渐增加后，还原前后

矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量均相应降低。当溶液中NaCl
浓度增加至 100 mmol·L-1时，还原矿物对Cd（Ⅱ）的吸

附量降至 1.69 mg·g-1，溶液中 Cd（Ⅱ）的去除率为

5.63%，而未还原矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量为 2.96 mg·
g-1，溶液中Cd（Ⅱ）的去除率为 9.87%。与未添加Na⁃
Cl相比，还原前后矿物对溶液中 Cd（Ⅱ）的去除率分

别下降了84.23%和57.34%，这说明离子强度增大，会

对还原前后的矿物吸附 Cd（Ⅱ）产生较大的抑制作

用，且对未还原矿物吸附 Cd（Ⅱ）的抑制作用更大。

这是由于溶液中的阳离子会在黏土矿物表面与重金

属离子竞争吸附位点，从而降低黏土矿物对重金属离

子的吸收，且离子浓度和价态越高的阳离子对吸附位

点的竞争作用越大，不利于黏土矿物对于 Cd（Ⅱ）的

吸附[39]。

2.2.5 还原前后绿脱石吸附Cd（Ⅱ）的解吸

还原前后矿物相同条件下吸附Cd（Ⅱ）后，用 pH
6.0 的 0.1 mol·L-1 去氧 CaCl2 进行解吸，结果见图 8。
其中，还原矿物吸附的Cd（Ⅱ）经CaCl2解吸后释放量

为 10.4 mg·g-1，解吸率为 87.9%；而未还原矿物吸附的

Cd（Ⅱ）解吸量为 17.6 mg·g-1，解吸率为 82.5%。上述

分析显示，还原矿物对Cd（Ⅱ）的吸附量虽然低于未还

原矿物，但解吸率略高于未还原矿物，表明绿脱石结构

态铁还原降低了矿物对Cd（Ⅱ）的吸附和固持性能。

2.3 还原前后绿脱石吸附Cd（Ⅱ）的机制分析

图 9 为还原与未还原矿物吸附 Cd（Ⅱ）前后的

XRD图。未还原矿物吸附Cd（Ⅱ）后，矿物001晶面特

征衍射峰向左偏移，表明吸附过程中Cd（Ⅱ）进入到矿

物层间，使得层间距变大。而还原矿物吸附Cd（Ⅱ）前

后的XRD特征衍射峰位置几乎没有变化，表明还原
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图7 离子强度对还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）的影响

Figure 7 Effects of ionic strength on Cd（Ⅱ）adsorption by
minerals before and after reduction

图8 还原前后矿物对Cd（Ⅱ）的吸附与解吸

Figure 8 Adsorption and desorption of Cd（Ⅱ）from minerals
before and after reduction

图6 溶液pH对还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）的影响

Figure 6 Effects of solution pH on Cd（Ⅱ）adsorption by minerals
before and after reduction
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矿物吸附过程中Cd（Ⅱ）没有进入层间。已有研究表

明，黏土矿物结构Fe（Ⅲ）还原过程中，部分还原形成

的 Fe（Ⅱ）会进入层间[21，30]。由于Cd（Ⅱ）的离子半径

（97 pm）大于Fe（Ⅱ）离子（61 pm），其在矿物层间位点

交换竞争能力弱于 Fe（Ⅱ）[40-41]，使得吸附过程中 Cd
（Ⅱ）难以通过离子交换进入结构层间，这可能是绿脱

石矿物还原后吸附Cd（Ⅱ）减少的原因之一。

还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）后Cd3d的XPS图谱结

果如图 10a 和图 10b。吸附后还原和未还原矿物的

Cd3d结合能值分别为405.45 eV和405.44 eV，为Cd（Ⅱ）

的结合峰[35]，说明Cd没有价态的变化，表明Cd（Ⅱ）通过

与绿脱石表面羟基配位络合吸附在了矿物表面[42]。

还原前后矿物吸附Cd（Ⅱ）后的O1s XPS图谱拟合结

果如图 10c和图 10d。还原矿物吸附 Cd（Ⅱ）后的晶

格氧、羟基氧和吸附水氧的占比分别为 46.4%、33.8%
和 19.8%；未还原矿物吸附Cd（Ⅱ）后的晶格氧、羟基

氧和吸附水氧的占比分别为 50.2%、30.8%和 19.0%。

两种矿物吸附 Cd（Ⅱ）后的羟基氧占比（33.8%、

30.8%）比反应前的羟基氧占比（41.7%、33.8%）更少，

说明绿脱石还原前后样品吸附Cd（Ⅱ）过程中羟基基

图9 还原矿物与未还原矿物吸附Cd（Ⅱ）前后的XRD图谱

Figure 9 XRD patterns before and after the adsorption of Cd（Ⅱ）of reduced minerals and unreduced minerals

2θ/（°）

未还原矿物Reduced mineral-Cd（Ⅱ）
未还原-Cd（Ⅱ）Unreducing-Cd（Ⅱ）

（b）

2θ/（°）

还原矿物Reducing mineral
还原-Cd（Ⅱ）Reducing-Cd（Ⅱ）

（a）

图10 还原矿物与未还原矿物吸附Cd（Ⅱ）后Cd3d5/2和O1s的XPS图谱

Figure 10 XPS spectra of Cd3d5/2 and O1s after Cd（Ⅱ）adsorption by reduced minerals and unreduced minerals

（a） Cd3d5/2

结合能Binding energy/eV
（c）

OLatt：50.2%O-OH：30.8%

OH2 O：19.0%

结合能Binding energy/eV

（d）

OLatt：46.4%O-OH：33.8%

OH2 O：19.8%

结合能Binding energy/eV

（b） Cd3d5/2

结合能Binding energy/eV
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团均参与了Cd（Ⅱ）的固持。

上述 XRD和 XPS分析结果表明，还原和未还原

矿物吸附 Cd（Ⅱ）存在层间嵌入和表面络合两种方

式。未还原矿物在吸附 Cd（Ⅱ）后层间距变大（图

9b），矿物表面羟基比例也由 33.8%下降至 30.8%，说

明层间嵌入和表面络合两种方式在未还原矿物吸附

Cd（Ⅱ）过程中均存在。矿物结构 Fe（Ⅲ）还原过程

中，矿物比表面积增加，矿物表面羟基基团比例由

33.8%增加至41.7%；而吸附Cd（Ⅱ）后，还原矿物表面

羟基比例又下降至 33.8%。但还原矿物吸附Cd（Ⅱ）

后，矿物层间距几乎没有变化（图 9a）。在含铁黏土

矿物化学还原过程中，部分结构 Fe（Ⅲ）发生还原溶

解、释放与再吸附，形成的 Fe（Ⅱ）部分进入矿物层

间，使矿物层间距变大（图 1），另一部分 Fe（Ⅱ）会吸

附在矿物表面（表 2）。另外，由于Cd（Ⅱ）的离子半径

（97 pm）大于 Fe（Ⅱ）离子（61 pm），其在矿物表面和

层间位点的交换竞争能力弱于 Fe（Ⅱ）[40-41]，使得吸

附过程中 Cd（Ⅱ）难以通过离子交换竞争表面吸附

Fe（Ⅱ）的活性位点以及取代层间 Fe（Ⅱ）。因此，还

原矿物对 Cd（Ⅱ）的吸附主要为表面络合方式，相应

也更易于解吸活化（图 8）。综上，含铁黏土矿物结构

Fe（Ⅲ）还原过程中形成Fe（Ⅱ）进入层间和表面吸附

这两方面作用是还原后矿物吸附Cd（Ⅱ）减少的主要

原因，且前者作用可能更大。

3 结论

（1）厌氧条件下黏土矿物结构 Fe（Ⅲ）还原显著

降低了矿物对Cd（Ⅱ）的吸附和固持性能。

（2）还原前后两种矿物对 Cd（Ⅱ）的吸附量随着

离子强度增加而降低，还原矿物吸附 Cd（Ⅱ）的降幅

明显低于未还原矿物。

（3）黏土矿物结构Fe（Ⅲ）还原过程中形成的Fe（Ⅱ）

进入层间和表面吸附是还原后矿物吸附Cd（Ⅱ）减少

的主要原因。
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