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Abstract：Batch adsorption kinetics, adsorption isotherm experiments, X-ray photoelectron spectroscopy（XPS）technology, and attenuated
total reflection-fourier transform infrared spectroscopy（ATR-FTIR）were used in this investigation to gain insights into the levofloxacin
（LEV）adsorption process on the surface of iron oxides at various pH values. Solution pH had a significant impact on LEV adsorption, and
adsorption kinetics at different pH values were a good fit for the pseudo-second-order kinetic model（R2>0.98）. At pH 4, adsorption
equilibrium was reached in about 3 h, whereas it took 12 h at pH 8. The total amount adsorbed at pH 4 was almost twice of that at pH 8.
XPS and ATR-FTIR results consistently indicated that electrostatic interaction and chemical adsorption were the main adsorption
mechanisms. LEV was mainly adsorbed in bidentate binuclear form on the goethite surface at low pH（pH<6）, and bidentate binuclear at
high pH（pH>8）. Adsorption capacity was greatest at intermediate pH（pH=6）due to electrostatic repulsion.
Keywords：antibiotics; iron oxide; adsorption; kinetics; pH; levofloxacin

收稿日期：2022-07-07 录用日期：2022-09-13
作者简介：刘自超（2002—），男，主要研究方向为土壤微界面过程及污染控制。E-mail：504379317@qq.com
*通信作者：王龙 E-mail：hnndwanglong@163.com；赵鹏 E-mail：zhpddy@163.com
基金项目：国家自然科学基金青年科学基金（42007103）；河南省科技攻关项目（222102110048）；河南省研究生教育改革与质量提升工程项目

（HNYJS2020KC17）；河南农业大学科技创新基金（KJCX2020A18）；河南省大学生创新创业训练计划项目（202110466029）
Project supported：The National Natural Science Foundation of China（42007103）；The Key Science and Technology Program of Henan Province，China

（222102110048）；The Project of Graduate Education Reform and Quality Improvement of Henan Province，China（HNYJS2020KC17）；The
Science and Technology Fund of Henan Agricultural University（KJCX2020A18）；Innovation and Entrepreneurship Training for University
Students of Henan Province，China（202110466029）

摘 要：通过批吸附动力学、等温吸附试验，并结合 X射线光电子能谱（XPS）技术和衰减全反射-傅里叶变换红外光谱（ATR-
FTIR），揭示不同pH下左氧氟沙星（LEV）在铁氧化物表面的吸附机制。结果表明：溶液pH对LEV在针铁矿表面的吸附影响较大，

不同 pH下，其吸附动力学更符合准二级动力学模型（R2>0.98）。在 pH为 4时，3 h左右达到吸附平衡，而在 pH为 8时，12 h达到吸

附平衡，并且 pH为 4的吸附量约是 pH为 8的 2倍。XPS和ATR-FTIR的结果一致表明，静电作用和化学吸附是其主要吸附机制，

在低 pH（pH为 4）时，LEV在针铁矿表面主要以单核双齿形态被吸附，在高 pH（pH为 8）时，主要以双核双齿形态被吸附。在中间

pH（pH为6）时，由于静电排斥作用，导致其吸附量最大。
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抗生素作为治疗细菌感染的药物，因具有高效性

和巨大的经济价值在医药行业和畜禽养殖业中被大

规模使用[1]。我国是世界上最大的抗生素生产国和

消费国，每年生产抗生素原料约 21万 t，其中用于畜

禽养殖业的消耗量（9.7万 t）占年产量的一半左右[2]。

由于兽用抗生素的吸收率低，加之畜禽粪肥农用及灌

溉含有抗生素的废水，导致养殖场周边水体和土壤中

残留的抗生素超标[3]。据报道，北京某地区地下水中

磺胺类（sulfonamides，SAs）、氟喹诺酮类（fluoroquino⁃
lones，FQs）、四环素类（tetracyclines，TCs）的检出率分

别为 78.9%、100% 和 47.3%，浓度范围在 7.6~1 043.8
ng·L-1 [4]。Xie等[5]和Li等[6]的研究表明，山东省中北部

和珠江三角洲菜地土壤中的 FQs 抗生素浓度高达

288.3 μg·kg-1和 651.6 μg·kg-1。可见，我国某些地区

农田土壤的抗生素污染较为严重。长期的、过量的抗

生素使用不仅危害生态环境，而且会加剧抗生素抗性

基因（ARGs）和抗生素耐药菌（ARB）在环境中的传

播，对生态系统和人体健康构成严重威胁[7-8]。

抗生素可通过粪尿、大气沉降和地表径流等多种

途径进入到土壤中，但由于土壤内部缺少光照，导致

光解的效率较低，使得吸附和生物降解成为控制其迁

移、转化的关键[9-10]。黏土矿物、金属氧化物、有机质

作为土壤的重要组分，其对抗生素吸附的研究被相继

报道。不同组分对抗生素的吸附量及其吸附机制不

尽相同[11]，如抗生素在黏土矿物[12-13]上的吸附量为

18~110 mmol·kg-1，在金属氧化物[14]上吸附量为 10~
40 mmol·kg-1，在有机质[15]上吸附量为 30~720 mmol·
kg-1。配体交换作用、阳离子桥接和氢键是黏土矿物

和金属氧化物结合抗生素的主要机制，而疏水作用、

π-π 共轭作用是有机质吸附抗生素的主要机制[16]。

据研究表明，pH会影响抗生素的结合形态，从而对抗

生素在土壤中吸附降解产生影响[17]，如在 pH为 5.58~
6.64、7.63~8.22和 8.04~8.23的土壤样品中，SAs抗生

素的检出浓度分别为 0.06~1.66、0.06~3.36 μg·kg-1和

0.03~3.49 μg·kg-1[18]；土壤 pH和 TCs抗生素的吸附总

量具有负相关性，和SAs具有较强的正相关性[19]。

铁氧化物是土壤环境中常见的金属氧化物，其表

面含有大量的羟基官能团（ Fe OH）[20-21]。从分子

结构来看，铁氧化物主要以 Fe O八面体形式存在，

其表面存在许多未饱和的四面体结构单元，这种四面

体结构使其具有较高的表面活性，加之羟基官能团具

有可变电荷特性，显著影响着抗生素在土壤环境中的

化学形态和迁移转化过程[18，20]。左氧氟沙星（LEV）是

一种新型且广泛应用的 FQs抗生素之一[22-23]，但截至

目前，有关FQs抗生素的研究主要集中在层状硅酸盐

黏土矿物上，其在铁氧化物表面的吸附受到的关注度

较低，尤其是不同 pH下 FQs抗生素吸附形态的变化

还很缺乏。另外，微观表征的光谱技术（如红外、拉

曼、X-射线等）是表征分子材料或污染物的常用手

段，依据其特征峰的强度和位置变化，实现对化学结

构的鉴别以及对复杂体系中相互作用的解析[24-25]，因

其操作简单、灵敏度高、重复性好等优点已成为目前

研究污染物分子形态变化的主要方法[25]。因此，本研

究选用广泛使用的 LEV作为抗生素代表，以土壤中

大量存在且稳定性高的针铁矿代表土壤铁氧化物，通

过批吸附动力学、等温吸附试验，同时，结合X射线光

电子能谱（XPS）和衰减全反射-傅里叶变换红外光谱

（ATR-FTIR），揭示不同 pH 下 LEV 在铁氧化物表面

上的吸附机制，研究结果对于明确抗生素在土壤中的

环境行为具有重要意义。

1 材料与方法

1.1 供试材料

采用国际上常用的水热法人工制备针铁矿（α-
FeOOH）[26-27]，随后将制备的沉淀物透析至电导率小

于 10 μS·cm-1。制得的针铁矿样品分别用高分辨透

射电镜（HRTEM，JEM-2100F）、X-射线衍射仪（XRD，

岛 津 XD - 3A 型）、比 表 面 分 析 仪（Micromeritics，
ASAP2000型）、Zeta电位（Zetasizer Nano ZS，Malvern）
进行表征。

左氧氟沙星（LEV，C18H22FN3O5，>98.0%）购买于

上海阿拉丁生化科技股份有限公司。LEV分子中含

有一个羧基和一个哌嗪基[28-29]，它们的质子化常数

（pKa1和pKa2）分别为6.02和8.15，其分子量为361.37。
1.2 吸附试验设计

将固体 LEV于 60 ℃下避光干燥 6 h，在干燥皿中

冷却至室温后称取一定量，配成 10 mmol·L-1的储备

液并避光密闭保存，后续试验中稀释使用。

（1）吸附动力学试验。在N2环境下，分别加入定

量的针铁矿储备液、NaCl背景液、LEV储备液和超纯

水于 50 mL锡箔纸包裹的塑料离心管中，用 0.01 mol·
L-1和 0.05 mol·L-1的标准 HCl和 NaOH[30]调节溶液的

pH为 4或 8，反应体系最终体积为 20 mL，针铁矿浓度

为 0.1 g·L-1，NaCl离子强度为 0.01 mol·L-1，LEV的浓

度为 50 μmol·L-1或 100 μmol·L-1 [29]，密封后置于恒温

（25 ℃）培养箱中避光振荡（175 r·min-1），在 0~120 h
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进行取样，每个处理设置 3个重复。样品在 10 000 r·
min-1下离心 30 min后，上清液用孔径为 0.22 μm的有

机滤膜进行过滤，测定LEV含量。

（2）pH 吸附试验。按照动力学的操作步骤，用

0.01 mol·L-1和 0.05 mol·L-1的标准HCl和NaOH调节

溶液的 pH为 3~11，反应体系最终体积为 20 mL，密封

后置于摇床上振荡（175 r·min-1，72 h）。前期预试验

表明溶液 pH在 6 h内变化较大，吸附 6 h后重新调 pH
至预定值[31]。

（3）吸附等温试验。反应体系初始 LEV 浓度设

置为 5、10、50、100、500 μmol·L-1，调节 pH 分别为 4、
6、8，其他操作步骤同上。

1.3 LEV浓度的测定

参照Qin等[32]的方法，采用高效液相色谱（岛津，

日本）对反应前后溶液中的 LEV浓度进行测定，根据

标准样品的 LEV浓度和峰面积之间的线性关系，计

算出溶液中 LEV的浓度。根据吸附前后溶液中 LEV
浓度的差异，计算出吸附到针铁矿上的LEV量[29]。流

动相为 20%甲醇+80%水，流速为 1.0 mL·min-1，注射

量为 20 μL。实验所用到的柱子为 C18色谱柱（4.6×
250 mm，5 μm，Agilent），采用 293 nm波长下的紫外-
可见分光光度计（SPD-M20A，Shimadzu，日本）进行

检测。

q=( ρ0 - ρi ) × V
m

（1）
式中：q为吸附开始 t（h）时间下 LEV在针铁矿上的吸

附量，mg·g-1；ρ0为溶液中 LEV的初始浓度，mg·L-1；ρi
为吸附 t时间后溶液中 LEV的浓度，mg·L-1；V为溶液

的总体积，L；m为针铁矿质量，g。
1.4 吸附模型

为研究 LEV 在针铁矿表面吸附的动态过程，分

别采用准一级动力学模型（公式 2）和准二级动力学

模型（公式3）对动力学数据进行拟合，公式如下：

qt=qe×（1-e-k1 × t） （2）
qt= k2 × q2e × t

1 + k2 qe × t （3）
式中：qt为时间 t（h）的吸附量，mg·g-1；qe分别为吸附平

衡时吸附量，mg·g-1；k1和 k2分别为准一级动力学模型

和准二级动力学模型的速率常数。

用Langmuir[33]（公式4）和Freundilich模型[34]（公式

5）对 LEV在针铁矿表面的等温吸附结果进行拟合，

模型公式如下：

Qe=Qm × b × Ce
1 + b × Ce

（4）

Qe=KF×C1/ne （5）
式中：Qe为吸附平衡时的吸附量，mg·g-1；Qm为环境中

的最大吸附量，mg·g-1；Ce为吸附平衡时溶液中剩余

的LEV浓度，mg·L-1；b为吸附常数，L·mg-1；KF是亲和

常数，（mg·g-1）·（L·mg-1）-n；n是 Freundlich 模型吸附

常数，当n>1时，说明LEV容易吸附在吸附介质表面。

1.5 XPS和ATR-FTIR测定

等温吸附试验结束后，样品在 10 000 r·min-1下

离心 30 min，收集沉淀物（单独针铁矿，pH为 4和吸附

LEV的针铁矿，pH为 4和 8），用超纯水洗涤干净，置

于真空-冷冻干燥机（新芝，中国）中进行冷冻干燥，

随后进行 XPS 测试（ESCALAB 250Xi，Thermo，美国）

和 ATR-FTIR 测试（Nicolet iS50，Thermo，美国）。根

据Omran等[33]的操作步骤和分析方法，对XPS谱图用

C 1s（284.5 eV）基准峰进行校正，并用CasaXPS 2.3.16
软件对数据进行分峰、拟合，分别对全光谱（0~1 200
eV）和 C 1s（275~300 eV）、N 1s（385~415 eV）、O 1s
（522~545 eV）、Fe 2p（701~741 eV）的高分辨光谱

进行 XPS 数据分析。ATR-FTIR 的操作步骤参照

Cagnasso等[35]，称取 1 g粉末样品放置于ZnSe晶体上，

以空气作为背景进行校正，通过64次扫描记录4 000~
400 cm-1波数范围的光谱平均值。

1.6 数据分析

用Excel 2010进行数据处理，Origin 2019进行数

据拟合和制图。

2 结果与讨论

2.1 针铁矿的表征

由图 1可知，制备的针铁矿的X射线衍射图谱与

标准针铁矿卡片（卡片号 29-0713）相一致（图 1A），说

明合成的针铁矿结晶度较高；通过TEM可知（图 1B），

合成的针铁矿为棒状，平均长度约 110 nm，宽约 10
nm。利用 N2吸附法测得针铁矿的比表面积为 91.7
m2·g-1，该结果与前人的结果相一致[36-37]。有研究表

明，用Hiemstra等[27]的方法合成的针铁矿的比表面积

为 70~100 m2·g-1。由图 1C 和图 1D 可知，不同 pH 下

针铁矿的粒径在 310~1 400 nm 之间，Zeta 电位介

于-23~37 mV之间，并且在 pH<6时，针铁矿的粒径和

Zeta电位基本保持稳定，这主要是由于低 pH下，针铁

矿表面带有大量的正电荷，颗粒之间的静电排斥作用

较大，使得针铁矿颗粒的稳定性较好。当 7<pH<9
时，针铁矿表面的正电荷急剧下降，当 pH为 9时，针

铁矿表面的 Zeta电位几乎为 0，该结果与前期酸碱滴
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定针铁矿的零电荷点（pHPZC为 9.2）相一致[38]，此时，颗

粒之间的电荷消失，容易团聚，粒径达最大值[39]。当

pH>9时，针铁矿表面带有负电荷量增大，颗粒之间的

静电排斥作用增大，颗粒之间的稳定性增加，粒径减

小。该结果与DLVO理论计算的一级势垒和次级势

阱相一致，随着 pH的升高（pH为 3~6），针铁矿纳米颗

粒的一级势垒高度逐渐减小，次级势阱深度逐渐增

大，但 pH进一步升高后（pH>7），一级势垒消失，针铁

矿纳米颗粒将开始不可逆团聚[40]。

2.2 LEV在针铁矿表面的吸附动力学特征

由图 2可知，在反应一开始，LEV迅速被针铁矿

吸附，其吸附量随反应时间延长快速增加，随着反应

时间的继续延长，针铁矿对 LEV的吸附将逐渐变缓

并趋于稳定。不同 pH下，针铁矿对 LEV的吸附量不

同。在 pH为 4时，3 h左右基本达到吸附平衡，此时

有 80%的LEV被吸附，而在 pH为 8时，12 h后基本达

到吸附平衡，此时有85%的LEV被吸附。吸附平衡时

pH为 4的吸附量要明显高于 pH为 8，约是其吸附量

的 2倍。这与前人对四环素[41]、磺胺二甲嘧啶[42-43]、双

氯芬酸[44]在针铁矿上的吸附结果相一致，在 6 h左右

基本已达吸附平衡；杜悦矜等[45]的研究表明，反应开

始90 min后天然沸石对LEV的吸附率已达90%。

用准一级动力学模型和准二级动力学模型拟合

试验数据，结果如表 1所示，准一级动力学模型和准

二级动力学模型均能很好地拟合试验结果（R2>
0.96），但准二级动力学模型的拟合效果更好（R2>
0.98），更适用于描述整个吸附动力学过程，说明LEV
在针铁矿上的吸附过程不仅受外部传质阻力的影响，

还受到化学吸附、液膜扩散和内部扩散等因素的影

响[31]。Zhao等[44]认为，在吸附的初始阶段，LEV 在针

图1 人工合成针铁矿的XRD（A）、TEM（B）以及不同pH下的Zeta电位（C）、粒径（D）特征

Figure 1 XRD（A），TEM（B），zeta potential（C）and particle size（D）characteristics of synthetic goethite at different pH

图2 LEV在针铁矿表面的吸附动力学曲线

Figure 2 Adsorption kinetics of LEV on goethite surface
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铁矿表面快速被吸附；随着反应时间的延长，针铁矿

表面的吸附位点逐渐减少，且溶液中 LEV浓度降低，

吸附传质动力逐渐减小，吸附速率受内扩散速率影

响；最后阶段，吸附和解吸达到平衡，溶液中 LEV浓

度保持相对稳定。

2.3 pH对LEV在针铁矿表面吸附的影响

不同 pH 下 LEV 在针铁矿表面的吸附如图 3 所

示。随溶液 pH的升高，吸附量呈先升高后降低的趋

势，在pH为6左右吸附量最大（图3A），该结果与其他

学者研究氟喹诺酮类抗生素（如环丙沙星、恩诺沙星）

在针铁矿上吸附的结果相一致[46]。从图 3B可知，当

pH<6时，LEV分子中哌嗪环上的N结合H+以阳离子

形式存在，此时针铁矿表面有大量的正电荷（图 1C），

对 LEV分子的静电排斥作用较强，导致低 pH下的吸

附量较低，并且 pH 越低，LEV 分子越容易形成阳离

子，导致针铁矿表面的吸附量越低。Zhang等[47]的研

究也表明，抗生素分子中哌嗪环的存在会抑制抗生素

在针铁矿上的吸附，低 pH下更为明显。LEV在针铁

矿表面的吸附量最大时为 pH=6，该 pH值与LEV分子

哌嗪基的 pKa1=6.02相近，LEV 分子中约 50% 的羧基

去质子化而带负电荷（图 3B），针铁矿表面仍有部分

正电荷，通过静电吸引使得 LEV的吸附量最大。当

pH>6 尤其是 pH>9 时，LEV 分子中约 80% 的羧基

（pKa2=8.15）解离，同时针铁矿表面负电荷量也逐渐增

加，对 LEV分子的静电排斥作用增强，导致针铁矿对

LEV的吸附量降低。值得注意的是，当 pH>pHPZC时，

仍有小于 2%的 LEV被吸附，这可能是由于氢键或范

德华力等在起作用。

另外，从图 3A还可以看出，LEV在针铁矿上的吸

附曲线在最大值（pH=6左右）两侧并不对称，其吸附

曲线在低 pH一侧较缓，在高 pH一侧较陡（即吸附量

在高 pH下急剧下降），这与针铁矿表面电荷的降低的

趋势相一致，该结果说明 LEV在针铁矿上的吸附不

仅与溶液中 LEV的形态有关，同时还受针铁矿表面

电荷的影响，并且针铁矿表面的电荷对 LEV在针铁

矿表面的吸附影响更大。

2.4 LEV在针铁矿表面的等温吸附特征

在不同 LEV 初始浓度下，针铁矿对 LEV 的吸附

量如图 4所示。在低浓度时，针铁矿对LEV的吸附量

快速升高，随着初始浓度的增加，针铁矿对 LEV的吸

附逐渐变缓并趋于饱和，这可能是由于针铁矿表面的

吸附位点在逐渐降低所致[29]。用 Langmuir 和 Freun⁃
dlich模型均能很好地拟合等温吸附曲线（R2>0.99），

其拟合参数如表 2所示。从 Langmuir模型参数可以

表1 LEV在针铁矿上的吸附动力学模型参数

Table 1 Parameters of LEV adsorption kinetic model on goethite
浓度

Concentration/
（μmol·L-1）

50

100

pH

4
8
4
8

准一级动力学模型
Pseudo-first-order kinetic model parameter

qe1/（mg·g-1）

2.98±0.08
1.44±0.03
4.74±0.17
2.34±0.06

k1/h-1

0.30±0.03
0.24±0.02
0.50±0.08
0.27±0.03

R2

0.983
0.991
0.968
0.988

准二级动力学模型
Pseudo-second-order kinetic model parameter

qe2/（mg·g-1）

3.24±0.10
1.56±0.03
5.07±0.14
2.55±0.06

k2/（g·mg-1·h-1）

0.12±0.02
0.21±0.02
0.14±0.02
0.14±0.02

R2

0.987
0.996
0.984
0.993

图3 不同pH下LEV吸附量（A）及溶液中LEV形态（B）的变化

Figure 3 LEV adsorption capacity（A）and LEV morphology（B）in solution at different pH
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看出，针铁矿对 LEV 的吸附量在 pH 为 6 时最大，为

33.9 mg·g-1；pH为 4时的吸附量次之，为 25.6 mg·g-1；

pH为 8时的吸附量最小，为 11.8 mg·g-1，该结果与 pH
吸附试验的结果相一致。从 Freundlich 模型参数可

以看出，pH为 4和 pH为 6的 n值大于 pH为 8时的，说

明LEV分子在低pH下更容易吸附在针铁矿的表面。

2.5 LEV在针铁矿表面的吸附机制

2.5.1 XPS分析

利用高分辨 X 射线光电子能谱（XPS）进一步探

讨不同 pH下 LEV在针铁矿表面的吸附机理，结果如

图 5 所示。对于吸附前的针铁矿 C 1s 谱来说（图

5A），其结合能在 284.8、286.3 eV 和 288.8 eV 处分别

代表 C C/C H、C N/C C和O C O/C O键，

由于溶液中溶解有CO2，其总峰面积较小，为 18 386。
吸附LEV后，C 1s谱的总峰面积明显升高，并且 pH为

4的峰面积高于 pH为 8的。比较 pH为 4和 pH为 8的

精细光谱可知，pH为 8时针铁矿对 C C/C H键的

吸附的降低，却增加了C N/C C键的吸附。从N 1s
谱来看（图 5E和图 5F），吸附LEV后，在结合能 399.0、
400.0 eV处出现了两个新的峰，并且 pH为 8时C N/
N O键的峰面积降低，C N/N H键增加，说明针铁

矿对 LEV存在化学吸附，高 pH下更有利于 C N键

的吸附。从 O 1s谱来看（图 5G 至图 5I）也有类似现

象，吸附 LEV 后，在结合能 532.8、535.5 eV 处出现了

两个新的峰，并且 pH为 4的峰面积要大于 pH为 8的。

前人的研究表明，新峰的形成主要是通过化学作用形

成了新的化学键[48-49]，本研究推测氟喹诺酮类抗生素

的羧基（ COOH）可能是与针铁矿发生化学吸附的

主要基团。

从Fe 2p谱来看（图 5J至图 5L），单独针铁矿的峰

面积最高，LEV吸附后降低了 Fe 2p的强度，并且 pH
为 4降低的更明显，这可能是由于 pH为 4时 LEV 的

吸附量更高所致。值得注意的是，在单独针铁矿下，

Fe 2p3/2和 Fe 2p1/2的卷积峰在 710.8、712.6 eV和 725.1
eV，吸附LEV后，Fe 2p3/2和Fe 2p1/2的卷积峰（pH为 4）
为 709.7、711.5 eV和 724.0 eV，pH为 8时的 Fe 2p3/2和

Fe 2p1/2的卷积峰为 710.1、711.9 eV 和 724.4 eV，说明

吸附 LEV后 Fe 2p谱峰向低结合能方向移动，与单独

针铁矿相比，吸附LEV后Fe 2p谱峰在 pH为 4时下降

了 1.1 eV，在 pH为 8时下降了 0.7 eV，这可能是由于

低 pH下 LEV主要在针铁矿表面形成单核双齿结构，

在高 pH下主要以双核双齿结构存在。胡慧萍等[50]通

过密度泛函理论（DFT）对水杨酸钠在针铁矿和赤铁

矿表面吸附前后的光电子能谱（CLS）变化，发现针铁

矿吸附水杨酸钠后 Fe 2p的CLS值为-0.5 eV，赤铁矿

吸附水杨酸钠后 Fe 2p的CLS值为-0.8 eV，与DFT理

论计算的-0.68 eV（针铁矿）和-0.8 eV（赤铁矿）相吻

合，说明水杨酸钠在针铁矿（101晶面）上更容易形成

双核双齿结构，而在赤铁矿（001晶面）上更容易形成

了单核双齿结构。

2.5.2 ATR-FTIR分析

单独针铁矿（pH为 4）和吸附 LEV（pH为 4和 pH
为 8）后的红外光谱如图 6所示，可以看出，单独针铁

矿仅在 3 200 cm-1（ OH键，υOH）、895 cm-1（υ Fe-O）、795
cm-1（υFe-OH）处存在吸收峰，吸附 LEV 后在 1 800~950
cm-1出现许多新的吸收峰，说明LEV在针铁矿的表面

产生了吸附，并且从吸收峰的相对强度可以看出，pH
为 4的吸附作用高于 pH为 8，该结果与XPS的结果一

表2 LEV在针铁矿上的等温吸附模型参数

Table 2 Parameters of the isotherm adsorption model of LEV on goethite
pH
4
6
8

Langmuir model
Qm /（mg·g-1）

25.6±0.21
33.9±0.35
11.8±0.39

b/（L·mg-1）

6.71±0.11
6.69±0.13
5.00±0.28

R2

0.999
0.999
0.999

Freundlich model
KF/（mg·g-1）·（L·mg-1）-n

22.8±0.68
30.2±0.88
8.85±0.04

1/n
0.69±0.03
0.69±0.02
0.86±0.02

R2

0.997
0.997
0.999

图4 LEV在针铁矿表面的等温吸附曲线

Figure 4 Isotherm adsorption of LEV on goethite surface
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致。吸附 LEV后在 1 710 cm-1（υC=O，羧基）、1 625 cm-1

（υC=O，羰基）、1 545 cm-1（υCOO，去质子化的羧酸盐）、

1 475 cm-1（υC=C，芳香环）、1 255 cm-1（υCOO，去质子化的

羧酸酯基团）、985 cm-1（υC-N，哌嗪环）处存在吸收峰，

表明这些基团均参与到 LEV在针铁矿表面的结合。

研究表明，去质子化的羧基（ COO-）和芳香环可以

作为强电子供体与羟基（ O-）受体通过静电作用或

酯化作用等形式结合[51-52]。与 pH为 4的 LEV吸附相

图5 LEV在针铁矿表面的XPS高分辨图谱

Figure 5 XPS high-resolution spectra of LEV on the surface of goethite
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比，pH为 8时的LEV吸收峰发生红移，这可能是由于

LEV分子与针铁矿表面的 Fe离子络合所致，相似的

结果与其他抗生素在针铁矿的吸附一致，即认为抗生

素的芳香基团（1 526 cm-1）被吸附后出现了光谱红

移[53]。在 TiO2对氧氟沙星吸附的紫外光谱测量中也

观察到光谱红移现象[54]。另外，根据羧基峰的不对称

（as）和对称（s）伸缩（Δυ=υCOO，as-υCOO，s）之间的差异来

识别羧基（ COOH）与金属氧化物（如针铁矿）的结

合方式[53，55]，其中Δυgoethite-COO是LEV吸附到针铁矿上的

υCOO，as和 υCOO，s之间的差异，而Δυfree-COO是溶液（不含针

铁矿）中LEV的 υCOO，as（1 527 cm-1）和 υCOO，s（1 276 cm-1）

之间的差异。从图 6B可以看出，pH为 4时 LEV吸附

到针铁矿上的 υCOO，as（1 546 cm-1）和υCOO，s（1 271 cm-1），相

应地，pH为 8时分别为 υCOO，as（1 519 cm-1）和 υCOO，s（1 307
cm-1）。当 Δυgoethite-COO>Δυfree-COO时，羧基与铁氧化物更

容 易 以 单 核 形 式 结 合（如 图 7A）；当 Δυgoethite-COO<
Δυfree-COO时，羧基与铁氧化物更容易形成双核络合物

（如图 7B）。Zhao等[44]通过对双氯芬酸（DCF）在针铁

图A为4 000~400 cm-1全光谱，图B为1 800~950 cm-1的差示光谱
Figure A shows the full spectrum of 4 000~400 cm-1，and Figure B shows the differential spectrum of 1 800~950 cm-1
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续图5 LEV在针铁矿表面的XPS高分辨图谱

Continued figure 5 XPS high-resolution spectra of LEV on the surface of goethite
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图6 LEV在针铁矿表面的ATR-FTIR吸收光谱

Figure 6 ATR-FTIR absorption spectrum of LEV on goethite surface
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矿表面吸附前后 FTIR光谱变化也发现，羧基峰发生

了位移（ΔυDCF-goethite，其值在 117 cm-1和 177 cm-1），说明

DCF在针铁矿表面形成了单核双齿和双核双齿络合

物。因此，XPS和ATR-FTIR结果一致表明，在低 pH
下 LEV 在 针 铁 矿 表 面 主 要 以 单 核 双 齿 形 态

（Fe2OLEV+）被吸附，在高 pH下主要以双核双齿形态

（Fe2OLEV0）被吸附，由于静电排斥作用，导致在中间

pH（pH为6）的吸附量最大。

3 结论

（1）左氧氟沙星（LEV）在针铁矿表面的吸附动力

学更符合准二级动力学模型（R2>0.98）。溶液 pH 对

LEV在针铁矿表面的吸附影响较大，在 pH为 4时，3 h
左右达到吸附平衡，在 pH 为 8 时，12 h 后达吸附平

衡，pH为 4时针铁矿对 LEV的吸附量约是 pH为 8时

的2倍。

（2）XPS 和 ATR-FTIR 分析表明，静电作用和化

学吸附是针铁矿吸附LEV的主要机制。在低pH（pH<
6）时，LEV 在针铁矿表面主要以单核双齿形态

（Fe2OLEV+）被吸附，在高 pH（pH>8）时，主要以双核

双齿形态（Fe2OLEV±）被吸附，由于静电排斥作用，导

致在中间pH（pH=6）时的吸附量最大。
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