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黄土高原红黏土中氟喹诺酮类抗生素的
吸附行为研究

孙 曜，段润斌，李育珍，逯新宇，高江奇，朱冰姿
（太原理工大学  环境科学与工程学院， 山西  太原）

摘 要：【【目的】】深入理解抗生素在土壤环境中的吸附与解吸特性，对于揭示其环境行为、迁

移规律、归宿以及风险评估至关重要。【【方法】】采用批量吸附实验方法，系统地研究了黄土高原红

黏土对三种氟喹诺酮类抗生素（FQCAs：环丙沙星 CIP、氧氟沙星 OFL 和左氧氟沙星 LEV）的

吸附与解吸特性。通过吸附等温模型、动力学模型、热力学分析以及傅里叶变换红外光谱

（FTIR）分析，深入探讨了 FQCAs 在红黏土上的吸附机理。【【结果】】研究结果表明，红黏土对 FQ⁃
CAs 的吸附作用具有显著的 pH 依赖性，这与红黏土在不同 pH 值下的表面电荷特性及 FQCAs
的存在形态紧密相关。在 298 K 条件下，红黏土对 CIP、OFL、LEV 的理论最大吸附量分别为

35.99、35.34、36.15 mg/g。Sips 模型对等温吸附数据的拟合效果良好，揭示了吸附过程是受温

度影响的复杂混合模式，而非简单的单层物理吸附。FQCAs 在红黏土上的吸附动力学分析显

示，吸附平衡在 2 h 内即可实现，且吸附过程分为两个阶段：初始阶段主要受外部传质控制，随

后由颗粒内部扩散主导。解吸实验结果进一步证实，既使经过解吸处理，仍有超过 80% 的 FQ⁃
CAs 残留于土壤中，这反映了红黏土对 FQCAs 具有强烈的吸附亲和力。本研究的发现为 FQ⁃
CAs 在土壤环境中的行为提供了新的理论见解，并为开发廉价、高效的红黏土基吸附剂提供了

创新的策略与思路。
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Abstract： 【【Purposes】】  A profound understanding of adsorption and desorption characteristics of 
antibiotics in soil environment is essential for elucidating their environmental behavior, migration pat⁃
terns, fate, and risk assessment. 【【Methods】】  In this study, a batch adsorption experimental method 
was employed to systematically investigate the adsorption and desorption characteristics of three fluo⁃
roquinolone antibiotics (FQCAs: ciprofloxacin (CIP), ofloxacin (OFL), and levofloxacin (LEV) on 
red clay soil from the Loess Plateau. The adsorption mechanisms of FQCAs on red clay soil were 
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deeply explored tby isotherm models, kinetic models, thermodynamic analysis, and Fourier transform 
infrared spectroscopy analysis. 【【Results】】  The results indicate that the adsorption of red clay soil to 
FQCAs is significantly pH-dependent, closely related to the surface charge characteristics of red clay 
soil and the existing forms of FQCAs. The theoretical maximum adsorption capacities of red clay soil 
for CIP, OFL, and LEV at 298 K are 35.99, 35.34, and 36.15 mg/g, respectively. The Sips model 
better fits the isothermal data, revealing that the adsorption process is a complex mixed mode influ⁃
enced by temperature, rather than a simple monolayer physical adsorption. The adsorption kinetics 
analysis of FQCAs on red clay soil shows that adsorption equilibrium can be achieved within 2 h, and 
the adsorption process is divided into two stages: the initial stage is mainly controlled by external mass 
transfer, followed by the stage dominated by internal diffusion of particles. Desorption experimental re⁃
sults further confirm that even after desorption, more than 80% of FQCAs remain in soil, reflecting 
the strong adsorption affinity of red clay soil for FQCAs. The findings of this study offer innovative 
strategies and ideas for soil remediation in the area of the Loess Plateau and the development of red 
clay soil-based adsorbents.

Keywords：Loess Plateau environment； soil pollution control； soil remediation； soil adsorption； 
antibiotic contamination

抗生素广泛使用及其对生态系统的负面影响

已引起全球关注［1］。抗生素残留促进了生态系统中

耐药细菌的增殖，对公众健康构成了严重威胁［2］。

此外，抗生素污染还干扰水生生物的正常生长与繁

殖，导致生物多样性降低［1］。在土壤环境中，抗生素

对硝化细菌的生长产生抑制作用，进而影响了土壤

肥力，降低了作物产量［2］。

氟喹诺酮类羧酸（FQCAs）作为一类广谱抗菌

药物，在医学和兽医学领域广泛运用，其全球使用

量位居抗菌药物前列［3］。其中，环丙沙星（CIP）、氧
氟沙星（OFL）和左氧氟沙星（LEV）为常见的代表

性 FQCAs 抗生素，广泛用于治疗肠道和泌尿系统

细菌感染［3］。由于人体和动物对这些抗菌药物的吸

收并不彻底，约有大约 50% 至 90% 的药物在体内

无法吸收，从而被排出体外［4］，并在环境中累积［3］。

鉴于 FQCAs 在水中的高溶解性，它们经常在全球

范围内的污水处理厂、河流和地下水中被检出［3，5］。

例如，日本某污水处理厂的 LEV 进水浓度介于 0. 25
至 0. 981 μg/L，而印度某污水处理厂出水中的 CIP
和 OFL浓度分别高达 31，000 μg/L 和 160 μg/L［3］。

抗生素污染在土壤中普遍存在，已引起全球环

境科学家高度重视［3］。抗生素通过污水灌溉、抗生

素污染的地表水灌溉、抗生素污染的雨水径流渗透

以及污水管道和污水处理厂泄漏等途径进入土

壤［2，6］。土壤对抗生素的吸附作用在决定其环境命

运中起关键作用，土壤吸附不仅控制着抗生素的环

境迁移和生物可得性，而且可以降低其环境风险［7］。

深入理解土壤对抗生素的吸附行为对于保护地下

水资源、控制雨水径流污染具有重要意义［2］，这对于

预测抗生素的环境影响及制定相应风险管控措施

至关重要［7］。此外，研究抗生素在土壤中吸附后的

解吸行为，可为构建土壤修复系统以及预测抗生素

对环境的长期影响提供理论依据［2］。

已有研究关注了不同抗生素的吸附行为，包括

生物炭、碳纳米管、黏土和黏土矿物（蒙脱石、高岭

石及改性材料）、沸石、树脂等材料［5，8-12］。Hu 等人［9］

探讨了磺胺嘧啶和磺胺甲恶唑在两种不同农业土

壤上的吸附/脱附特性，验证了 SDZ 和 SMX 的吸附

是一个自发的物理和化学吸附过程，主要由氢键、

静电相互作用和  π-π 相互作用主导。Virtudes 等

人［10］研究了天然沉积物中六种抗生素的吸附/解吸

特性，并得出其迁移率遵循以下顺序：卡马西平>
对乙酰氨基酚>萘普生>阿替洛尔>磺胺甲恶唑

>咖啡因。但关于 CIP、OFL 和 LEV 在中国黄土高

原红黏土中的吸附和解吸研究未见报道。此外，本

研究采用的红黏土广泛分布于中国黄土高原地区，

其形成可以追溯到中新世晚期的黄土时期，是火山

灰与黄土沉积物混合，通过火山喷发和构造隆起功

能最终形成［13］。

本研究旨在通过考察投加量、pH、初始浓度、温

度和吸附时间等因素对红黏土吸附 CIP、OFL 和

LEV 的影响以及脱吸附特征，系统阐明这些抗生素

在红黏土中的吸附行为。同时，本研究采用等温模

型、热力学分析、动力学模型与傅里叶变换红外
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（FTIR）光谱等方法，探究 CIP、OFL 和 LEV 在红黏

土中的吸附机理，以期深入理解这些抗生素在黄土

高原土壤环境中的行为，并为开发基于红黏土的廉

价、高效的吸附材料提供科学依据。

1 实验材料和方法

1. 1　实验试剂

环丙沙星（≥98. 0%）、氧氟沙星（≥98. 0%）、

左氧氟沙星（≥98. 0%）和 NaN3（≥95. 0%）均购自

上海阿拉丁生化科技股份有限公司。吸附和解吸

实验中使用的所有化学试剂均为分析纯。实验中

用水均为超纯水。

1. 2　土壤采样、预处理和表征

红黏土样品采集自山西省长治市的某农田（36°
50′16″N，112°51′08″E）5~20 cm 土层，该农田主要

种植玉米等作物。土壤样品经冲洗、烘干、研磨和

过 0. 1 mm 筛后备用。土壤样品中未检测出 CIP、

OFL 和 LEV。本研究中，实验用红黏土的颗粒粒径

小于 0. 1 mm。

使 用 FiveEasy PlusTM pH 计（Mettler-Toledo 
FE28，Columbus，Ohio，美国）和 EC 计（Mettler-To⁃
ledo FE38，Columbus，Ohio，美国）分别测定红黏土

的 pH 值和电导率（EC）。使用 Li 等［14］提供的方法

测量了红黏土的容重、零电荷点 pH 值（pHPZC）和总

有机碳（TOC）。使用 Micromeritics ASAP 2460 表

面积和孔隙度分析仪（Micromeritics Corporation，美
国）测定红黏土的 BET 比表面积、总孔隙体积、平均

孔径和孔径分布。使用 PANalytical X’Pert PRO 粉

末 衍 射 仪（Empyrean，Malvern Panalytical Ltd，英

国）在 5°至 90°（2θ）范围内记录粉末 X 射线衍射

（XRD）图 谱 。 使 用 Nicolet iS20 FTIR 光 谱 仪

（Thermo Fisher Scientific Inc. ，美国）对 FQCAs 吸

附前后的土壤样品进行傅里叶变换红外（FTIR）光

谱分析。

1. 3　吸附实验

本研究通过批量吸附实验方法，系统评估了投

加量（1~5 g/L）、初始 pH（2~11）、初始质量浓度

（ρ0）、温度（T）和吸附时间（t）对红黏土吸附 FQCAs
的影响。实验中，分别取 100 mL 设定浓度的 FQ⁃
CA 溶液置于 150 mL 锥形瓶中，使用 0. 1 mol/L 
NaOH 和 0. 1 mol/L HCl 精确调节溶液的初始 pH
值。随后，加入设定投加量的红黏土作为吸附剂，

在设定温度下，在 200 rad/min 的恒温摇床中进行吸

附反应。为避免光降解影响，所有吸附实验均于黑

暗环境中进行。此外，为避免微生物分解干扰，锥

形瓶中均添加了 0. 1 gNaN3用于抑制微生物生长。

在设定的反应时间，取  5 mL 溶液，经 0. 45 μm 
有机相滤头过滤后，使用配备 UV 检测器的高效液

相色谱仪（HPLC，Agilent 1260II，美国）准确定量滤

液中 CIP、OFL 和 LEV 浓度。为确保实验精度，所

有实验均重复三次。

1. 4　解吸实验

FQCAs解吸实验前，先在投加量为 2 g/L、初始

pH 值为 7、振荡时间为 120 min、C0为 5~100 mg/L、

温度为 298 K 的条件下进行 FQCAs 吸附实验。达

到吸附平衡后，除去上清液。随后，将含有 FQCAs
的红黏土样品用超纯水洗涤两次，然后风干以进行

后续解吸实验。除 C0 为 0 mg/L 外，解吸实验条件

与吸附实验相同。

1. 5　数据分析与模型

1. 5. 1　吸附去除效率

采用式 1和式 2分别定量评估 FQCAs吸附去除

率（η，%）和红黏土对 FQCAs 的吸附量（qt，mg/g）。
其中，ρt（mg/L）表示时间为 t 时溶液中 FQCAs 的浓

度，V（L）表示溶液的总体积，m（g）表示吸附体系中

红黏土的质量。反应平衡时，ρt和 qt可分别用 ρe和 qe

代替［15］。

η = ρ0 - ρt

ρ
× 100% . （1）

qt = ( ρ0 - ρt )× V
m

 . （2）

1. 5. 2　吸附等温模型

吸附等温实验在以下条件下进行：投加量为2 g/L，

pH值为7，温度为298 K、308 K、318 K，时间为120 min，
初始浓度为 5、10、20、50、80、100 mg/L。采用 Lang⁃
muir 等温模型（式 3）、Freundlich 等温模型（式 4）和
Sips等温模型（式 5）对数据进行拟合分析［16］。

q e = qm KL ρ e

1 + KL ρ e
 . （3）

q e = KF ρ1 n
e  . （4）

q e = qm KS ρns
e

1 + KS ρns
e

 . （5）

式中：qm 为红黏土对 FQCAs 的最大单层吸附量，

mg/g；KL，KF和KS分别为Langmuir吸附常数（L/mg）、
Freundlich 吸附常数（（mg/g）（L/mg）1/n）和 Sips 吸

附常数（（mg/L）-ns）；n 和 ns分别为 Freundlich 无量纲

经验参数和 Sips无量纲经验参数。

采用分离因子（RL）评价红黏土对 FQCAs的吸附
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过程（式 6）。当 0<RL<1时，表明有利于吸附反应［16］。

RL = 1
1 + KL ρ0

 . （6）

1. 5. 3　吸附热力学

通过计算吉布斯自由能（ΔG0，kJ/mol）、标准焓

变（ΔH0，kJ/mol）和标准熵变（ΔS0，J/mol/K）等关键

热力学参数评估红黏土对 FQCAs 的吸附过程。这

些参数由式（7）—（9）确定［17-18］。

KC = 106 KL . （7）
∆G 0 = -RTlnKC . （8）

lnKC = -∆H 0

R
× 1

T
+ ∆S0

R
 . （9）

式中，KC 表示热力学平衡常数（无量纲），R 为气体

常数（8. 314 J/（mol·K），T 为绝对温度，K。

1. 5. 4　吸附动力学

吸附动力学实验在以下条件下进行：投加量2 g/L，

初始浓度为 10 mg/L，pH 值为 7，温度为 298 K，吸附

时间为0~240 min。在0、0. 3、0. 7、1、5、10、30、60、120
和 240 min 分别收集吸附溶液样品，并进行浓度分

析。采用伪一阶模型（PFO）（式 10），伪二阶模型

（PSO）（式 11）和 Weber-Morris 颗 粒 内 扩 散 模 型

（W-M）（式 12）对数据进行拟合分析［19］。

qt = q e ( 1 - e-k1 t ) . （10）

qt = q2
e k2 t

1 + k2 qe t
 . （11）

qt = kP t 0.5 + C . （12）
采用初始因子 R i（式 13），对吸附过程的初始阶

段进行定量评估［19］。

R i =
q e - q i

q e
= 1 - q i

q e
 . （13）

2 结果与讨论

2. 1　红黏土理化特征

红黏土容重、pH、EC和 TOC分别为 1. 33 g/cm3、

8. 26、188. 41 μS/cm 和 21. 47 g/kg。红黏土 BET 比

表面积、总孔隙体积和平均孔径分别为 54. 236 m2/g、
0. 062 cm3/g 和 7. 557 nm。

红黏土的 N2吸附-脱附等温线及孔径分布如图

1 所示。典型的吸附-解吸等温线可以揭示材料的

孔隙形状、尺寸和体积［20］。滞后环的形状和类型也

可以表明红黏土的孔隙特征。依据国际理论化学

和应用化学联合会（IUPAC）的分类标准，图 1 所示

的等温线对应于 IV 型等温线，表现出 H4 型回滞环，

其滞后现象表明存在毛细管凝聚现象（常见于介孔

或微孔材料中）［21］。吸附支是 I 型和 II 型的复合物，

与低 p/p0 下微孔的填充有关［20］。随着相对压力的

持续上升，N2 的吸附速率逐渐减慢，这主要是由于

吸附发生在介孔内［20］。此外，如果 p/p0>1，曲线似

乎会无限上升，表明吸附不完全，这种情况通常发

生在存在大孔的材料中［21］。

XRD 结 果 表 明 ，红 黏 土 中 的 主 要 成 分 包 括

SiO2、AlPO4、Muscovite 和 Fe2O3（图 2）。
2. 2　红黏土投加量影响

结果表明，红黏土投加量增加能有效提高 FQ⁃
CAs 吸附去除率（图 3）。研究表明，吸附去除率在 5 
g/L 的投加量下最高，CIP、OFL 和 LEV 的最高吸

附去除率分别为 98. 64%、98. 83% 和 99. 01%。较

高的红黏土投加量增加了可用活性吸附位点数量，

因而能提高 FQCAs 的吸附去除率。该发现表明，

红黏土不仅具有修复 FQCAs 污染的能力，还可保

护地下水和地表水免受环境中 FQCAs 污染。因

而，红黏土能削减 FQCAs 在自然界中对生态系统

的负面影响。
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Fig. 1　(a) N2 adsorption and desorption isotherms of red clay soil; 
(b) Pore size distribution of red clay soil
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2. 3　初始 pH值影响

溶液 pH 值是影响土壤颗粒表面电荷特征及污

染物赋存形态的关键参数。在不同的 pH 条件下，

FQCAs 可表现出多种赋存形态，如阴离子态、阳离

子态和两性离子态［8，22］。具体而言，CIP、OFL 和

LEV 在 pH 值分别小于 5. 9、6. 1 和 6. 0 时，主要以阳

离子态存在；在 pH 值分别大于  8. 9、8. 3 和 8. 2 时，

CIP、OFL 和 LEV 主要以阴离子态存在。在其他  
pH 值范围内，它们以两性离子形式存在［8，23］。红黏

土 pHPZC 为 6. 7，说明红黏土颗粒表面在溶液 pH<
6. 7 时带正电，在溶液 pH>6. 7 时带负电。

结果表明，FQCAs 的吸附去除率在三个不同

pH 范围内显著不同（图 4）。当 pH 值为 5~9 时，FQ⁃
CAs 的去除率达到最高，介于 96. 92% 至 98. 36%
之间。相较之下，当 pH 值为 10 和 11 时，去除率显

著降低至 8. 16% 至 27. 65% 范围内。此外，在 pH
值为 2~4 的条件下，去除效果也较为理想，去除率

在 88. 40% 至 89. 41% 之间。

在 pH 值为 10 和 11 的条件下，FQCAs阴离子与

土壤颗粒表面的负电荷之间存在较强的静电排斥

作用，这导致 FQCAs 的吸附去除率显著降低。相

比之下，在 pH 值为 2~4 时，尽管 FQCAs 阳离子与

土壤颗粒表面的正电荷之间存在静电排斥作用，但

FQCAs 的吸附去除率仍然明显高于 pH 值为 10 和

11 时。此外，在 pH 值为 5、6 和 9 的条件下，静电排

斥作用并未显著影响 FQCAs的吸附去除率。

2. 4　ρ0的影响和吸附等温模型

结果表明，随着 ρ0从 5 mg/L 增加到 100 mg/L，

FQCAs 吸附去除率降低（图 5）。这是由于单位质

量红黏土的可用活性位点相对于溶液中存在的 FQ⁃
CAs 分子数量的比率较低。相反，红土对 FQCAs
的吸附容量显著提高，这与预期结果一致。这可能

是由于红黏土上的活性位点与 FQCAs 分子接触的

可能性更高，为吸附过程提供了更强的传质驱动

力，从而提高了溶液中红黏土对 FQCAs 的吸附

容量。

Langmuir 等温模型表示吸附剂的表面均匀，为

均匀单层平衡吸附。Freundlich 模型是指在非均匀

表面上的吸附过程，并不局限于单层吸附能力。吸

附等温模型的拟合结果表明，与 Freundlich 模型相

比，Langmuir 模型在不同温度下表现出更高的 R²
值，从而为 FQCAs 在红黏土上的吸附等温数据提

供了更好的拟合（表 1）。这表明 FQCAs 在水溶液

图 4　pH值对红黏土去除水溶液中 FQCA的影响(ρ0 = 10 mg/L,
Dosage =2 g/L,T=25 ℃,t=120 min)

Fig. 4　Effects of pH on FQCA adsorption removal in water 
solutions by red clay soil (ρ0 = 10 mg/L, dosage =2 g/L,

T=298 K, and t=120 min)
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Fig. 2　XRD pattern of red clay soil
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中吸附到红黏土上主要是单层吸附过程［16］。RL 的

值均在 0~1 之间，表明红黏土对 FQCAs 的吸附过

程是有利的［14］。此外，随着温度的升高，KL 值逐渐

降低，表明  FQCAs 与红黏土上的活性位点的亲和

力下降，这一趋势表明 FQCAs 在红黏土上的吸附

过程本质上是放热过程［24］。

Sips 模型是基于 Langmuir 模型和  Freundlich 
模型的混合模型，是最适用于单层吸附的三参数等

温线模型。将实验数据拟合到 Sips 模型后进行分

析，结果表明，与 Langmuir 和 Freundlich 模型相比，

Sips 模型在不同温度下 R²值更高（表 1）。此外，

Sips 模型中的 qm随着温度升高而降低，这些发现表

明，红黏土在水溶液中对 FQCAs 的吸附不仅仅是

一个简单的单层吸附过程，而是受温度影响的复杂

的混合模式吸附过程［25］。

2. 5　吸附热力学

由表 2 可知，所有 ΔG0均为负值，表明红黏土在

水溶液中对 FQCAs 的吸附是自发过程。所有 ΔG0

的绝对值小于 40 kJ/mol，表明红黏土对 FQCAs 的

吸附主要是物理过程，其次是化学吸附［18］。所有

ΔH0均为负值，表明较低的温度反而会促进吸附，也

验证了红黏土对 FQCAs 吸附是放热过程。此外，

表 1　红黏土吸附水溶液中 FQCAs的等温模型参数
Table 1　Isotherm parameters for FQCAs adsorption by red clay soil in water solutions

FQCAs

CIP

OFL

LEV

吸附等温模型

Langmuir

Freundlich

Sips

Langmuir

Freundlich

Sips

Langmuir

Freundlich

Sips

参数

qm （mg·g-1）

KL（L·mg-1）

R2

RL

KF （（mg·g-1）（L/mg）1/n）

n

R2

qm （mg·g-1）

Ks （（L·mg-1）ns）

ns

R2

qm （mg·g-1）

KL （L·mg-1）

R2

RL

KF （（mg·g-1）（L/mg）1/n）

n

R2

qm （mg·g-1）

Ks （（L/mg）ns）

ns

R2

qm （mg·g-1）

KL （L·mg-1）

R2

RL

KF （（mg·g-1）（L/mg）1/n）

n

R2

qm （mg·g-1）

Ks （（L/mg）ns）

ns

R2

温度/K

298
31. 35
0. 55

0. 981 6
0. 02~0. 27

10. 35
3. 11

0. 947 6
35. 99
0. 43
0. 73

0. 990 8
31. 51
0. 56

0. 986 3
0. 02~0. 26

10. 25
3. 06

0. 940 5
35. 34
0. 44
0. 77

0. 992 9
32. 55
0. 62

0. 987 5
0. 02~0. 24

11. 58
3. 29

0. 941 3
36. 15
0. 53
0. 75

0. 996 3

308
30. 71
0. 39

0. 988 4
0. 03~0. 34

9. 01
2. 95

0. 941 6
32. 85
0. 36
0. 85

0. 992 8
31. 73
0. 38

0. 992 1
0. 03~0. 34

9. 13
2. 88

0. 925 9
33. 03
0. 36
0. 91

0. 994 7
32. 10
0. 41

0. 988 3
0. 02~0. 33

9. 47
2. 90

0. 930 3
34. 13
0. 38
0. 87

0. 987 8

318
31. 04
0. 27

0. 995 1
0. 04~0. 43

7. 71
2. 69

0. 929 2
33. 01
0. 26
0. 88

0. 993 6
32. 43
0. 27

0. 990 9
0. 04~0. 42

8. 14
2. 69

0. 903 4
31. 09
0. 28
1. 12

0. 992 3
32. 24
0. 28

0. 995 8
0. 03~0. 42

8. 37
2. 77

0. 925 8
30. 74
0. 27
1. 15

0. 997 5
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所有 ΔS0均为正值表明，红黏土在水溶液中吸附 FQ⁃
CAs会导致系统随机性和能量增加［25］。热力学分析

表明，本研究中使用的红黏土可以自发地吸附和去

除水溶液中的 FQCAs。这一发现对于了解 FQCAs
在土壤环境中的迁移和归宿，以及在自然环境条件

下应用红黏土降低 FQCAs污染具有重要意义。

2. 6　吸附动力学模型

数据拟合结果表明，与 PFO 模型相比，PSO 模

型由于决定系数（R2）值较高，因此对动力学数据的

描述更准确（表 3），这表明红黏土吸附水溶液中的

FQCA 过程可能涉及化学吸附［26］。

为了解 FQCAs 在红黏土上的吸附行为，将相

同的动力学数据拟合到两阶段 W-M 模型中［17］。数

据拟合结果表明，FQCAs的吸附过程可能存在两个

阶段：1）在第一阶段，红黏土颗粒外表面的大部分

可用位点瞬间被 FQCAs 占据，该阶段主要由外部

传质控制。因此，FQCA 的吸附速率很快，斜率相

对较高（见表 3 中的 kP1 值）；2）在第二阶段，FQCAs
的吸附速率显著降低，斜率相对较低（见表 3 中的 kP2

值），吸附过程主要受限于颗粒内扩散。在这两个

阶段中，拟合线的截距 ρ 都大于零（表 3），表明所有

拟合线都没有通过原点。这一现象说明，在 FQCAs
吸附过程中，存在颗粒内扩散，但也涉及复杂的机

制，包括化学吸附和物理吸附［27］。

此外，截距 ρ 表示边界层在吸附过程中的影响，

截距越大表示边界层效应越大［28］。ρ2 值高于 ρ1（表

3）表明，3 种 FQCA 吸附到红黏土上，第二阶段的边

界层效应均显著高于第一阶段。CIP、OFL 和 LEV
的初始因子（R i）值分别为 0. 23、0. 13、0. 12，所有 R i

值都在 0. 1~0. 5 之间，表明红黏土对水溶液中的

FQCAs初始吸附很强［28］。

2. 7　解吸

解吸实验结果表明，随着 ρ0 从 5 mg/L 增加到

100 mg/L，CIP 的解吸率从 1. 72% 提高到 10. 70%，

OFL 的解吸率从 2. 75% 提高到 14. 82%，LEV 的解

吸率从 2. 13% 提高到 10. 02%。这些发现表明，红

黏土与 FQCAs 的结合较强，从而有利于从环境中

截留和去除 FQCAs。
将解吸数据拟合到 Freundlich 模型中，得出以

下参数：对于 CIP，KF =14. 51（mg/g）（L/mg）1/n，n
=2. 47，R2 =0. 861 6；对于 OFL，KF=11. 45（mg/g）
（L/mg）1/n，n=2. 21，R2=0. 933 6；对于 LEV，KF=
14. 97（mg/g）（L/mg）1/n，n=2. 41，R2=0. 881 7。所

有 1/n 的值都小于 1，表明溶液中 FQCAs 的浓度与

其从红黏土中解吸之间存在非线性关系［29］。FQ⁃
CAs 解吸的 KF 值均高于表 1 中 FQCAs 吸附等温模

型的 KF 值，表明大部分 FQCAs 在解吸后仍保留在

红黏土中［29］。如图 5 所示，解吸后红黏土中残留的

FQCAs 百分数均高于 80%，该发现与 Freundlich 模
型拟合结果一致。这些发现对于制定旨在减轻 FQ⁃
CAs环境污染策略具有重要意义。

2. 8　FTIR分析

FTIR 分析用于深入了解 FQCAs吸附至红黏土

中官能团的变化（图 6）。FQCAs吸附前后，3 421 cm-1

处的峰值代表 O—H基团的拉伸振动，吸附 CIP、OFL
和LEV后分别略微偏移至 3 428、3 430和 3 426 cm-1。

这些变化表明红黏土中的 OH 基团与水溶液中的

表 2　红黏土吸附水溶液中 FQCAs的热力学参数

Table 2　Thermodynamic parameters for FQCAs adsorption by red 
clay soil in water solutions

FQCAs

CIP

OFL

LEV

温度/K

298
308
318
298
308
318
298
308
318

Kc

549 710
385 810
267 090
555 100
381 510
274 730
616 810
412 900
278 010

ΔG0/
（kJ·mol-1）

-32. 75
-32. 94
-33. 04
-32. 77
-32. 91
-33. 11
-33. 03
-33. 11
-33. 14

ΔH0/
（kJ·mol-1）

-28. 42

-27. 72

-31. 38

ΔS0/
（J·mol-1·K-1）

14. 57

16. 92

5. 56

表 3　红黏土吸附水溶液中 FQCAs的动力学参数

Table 3　FQCAs adsorption kinetic parameters by red clay soil 
in water solutions

动力学模型

伪一阶模型

伪二阶模型

Weber-Morris
模型

参数

qe （mg·g-1）

k1 （1/min）
R2

qe （mg·g-1）

k2 （g/（mg/min）
R2

Phase I
kP1 （mg/g/min1/2）

ρ1 （mg·g-1）

R2

Break point （min1/2）

Phase II
kP2 （mg/g/min1/2）

ρ2 （mg·g-1）

R2

Overall R2

CIP
4. 767
4. 159

0. 989 3
4. 876
2. 018

0. 999 4

1. 648
2. 821

0. 973 2
1. 158

0. 023
4. 702

0. 764 0
0. 987 7

OFL
4. 867
2. 570

0. 998 9
4. 902
2. 183

0. 999 7

0. 173
4. 331

0. 958 8
2. 785

0. 006
4. 851

0. 842 4
0. 980 6

LEV
4. 693
6. 580

0. 991 6
4. 770
4. 413

0. 997 3

0. 651
3. 864

0. 925 0
1. 141

0. 032
4. 569

0. 872 4
0. 970 8
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FQCAs 之间形成了氢键［30，31］。与 H—O—H 弯曲振

动相对应的 1 637 cm-1处的峰值，吸附 CIP、OFL 和

LEV 后分别移动到 1 631、1 627 和 1 627 cm-1，进一

步表明氢键的形成［30，31］。1 031 cm 处的尖峰，与 Si—
O 基团的拉伸振动有关［32］，FQCAs 吸附后变宽。这

些变化归因于 FQCAs 分子与 Si—O 基团之间的相

互作用，涉及氢键或 FQCAs 分子与红土颗粒表面

的 π-π 相互作用，从而影响了峰的强度和宽度［24］。

CIP 吸 附 后 ，在 2 852、1 880、1 531、1 490、

1 385 和 1 273 cm-1处出现新的弱峰，这些峰分别与

C—H 拉伸［30］，羰基（C=O）拉伸［33］，N—H 基团［34］，

芳香族（C=C）基团［35］，CH3
［19］弯曲和 Si—CH3基团［36］

有关。OFL 吸附后，在 2 326、1 880、1 531、1 473 和

1 273 cm-1 处观察到新的弱峰，分别对应于：N—H

基团［37］，羰基（C=O）拉伸［33］、N—H 基团［34］、CH3的

对称变形［38］和 Si—CH3 基团［36］。此外，FQCAs 吸附

后，694、528和 470 cm-1的峰值略有变化，这分别与 Si
—O 对称弯曲［39］，Fe—O 振动［40］和 O—Si—O 弯曲［41］

有关。这些结果表明，这些基团可能参与了 FQCAs
的吸附。

3 结论
1）投加量和初始 pH 值对红黏土吸附水溶液中

的影响结果表明：在 5 g/L 的投加量下，去除率最

高 ：CIP 为 98. 64%、OFL 为 98. 83% 和 LEV 为

99. 01%。溶液的  pH 值不仅会影响土壤颗粒表面

的电荷状态，还会影响污染物的形态分布，当 pH 值

为 5~9 时 ，FQCAs 的 去 除 率 达 到 最 高 ，介 于

96. 92% 至 98. 36% 之间。

2）红黏土对 FQCAs 具有较强的吸附作用，吸

附过程分为快速阶段和慢速阶段，并在 2 h 即可达

到平衡。与 PFO 模型相比，吸附过程更符合 PSO
模型。Sips 吸附等温模型能够更好地拟合吸附过

程，表明红黏土对 FQCAs 的吸附是受温度影响的

复杂的混合吸附模式。吸附热力学结果表明，FQ⁃
CAs的吸附主要是自发放热熵增过程。

3）实验结果及 FTIR 分析表明，FQCAs 在红黏

土上的吸附由氢键、静电排斥作用、π-π 相互作用

主导。

4）解吸实验表明，红黏土与 FQCAs 的结合较

强，从而有利于从环境中截留和去除 FQCAs。此

外，我们建议通过连续性实验进一步研究 FQCAs
在红黏土中的迁移特征，从而更好地理解 FQCAs
的环境风险。

图 6　FQCAs吸附前后红黏土的傅里叶变换红外图谱

Fig. 6　FTIR spectra of red clay soil before and after FQCAs 
adsorption
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图 5　水溶液中 FQCAs在红黏土上的吸附和解吸:
(a)CIP,(b)OFL,(c)LEV

Fig. 5　Adsorption and desorption of FQCAs on red clay soil in 
water solutions: (a) CIP, (b) OFL, and (c) LEV
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