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摘要  利用非放射性的高铼酸根离子(ReO4
)代替放射性的高锝酸离子(TcO4

), 研究用淀粉做稳

定剂的零价纳米铁(nZVI)粒子悬浮液还原固定土壤和地下水中高锝酸根离子的机理. 批实验研究

结果表明, 在 8 h 的反应时间内, 用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒子悬浮液对初始浓度为 10 mg/L 的

ReO4
的还原去除效率高达 96%左右. 对实验数据进行动力学拟合的结果表明, 该反应满足准一

级动力学方程, 其反应速率常数为 0.43 h1(T=25℃, pH 6.9). 利用 X 射线衍射仪对反应后的固体

混合物进行分析, 结果证实 ReO4
的反应产物为 ReO2. pH 7~8 之间是 nZVI 与 ReO4

发生氧化还原

反应的最佳 pH 区间. 当实验温度从 15℃增加到 45℃时, kobs 相应地从 0.38 h1 增加到 0.53 h1. 通

过阿伦尼乌斯(Arrhenius)方程计算得出, 反应的活化能为 7.61 kJ/mol. 柱实验的结果表明, 用淀

粉做稳定剂的零价纳米铁粒子悬浮液([Fe]=560 mg/L)处理含有 ReO4
的黄土时, 流出液中的 Re 元

素比对照实验减少了 57%. 研究结果表明, 用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒子悬浮液可用于土壤

和地下水中 ReO4
的修复工作.  
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过去的冷战时期和近期核能的快速发展已经导致

部分地区的土壤和地下水受到放射性核素的污染 [1]. 
99Tc 就是土壤和地下水中重要的放射性污染物之一, 

其半衰期为 2.13×105年[2]. 99Tc的一种非常重要的特征

氧化态为Ⅶ价, 在土壤里以稳定的无色 TcO4
存在. 该

离子有较强的溶解性, 极易在地下水中迁移, 且难于

用常用的吸附方法固定. 研究表明, 在缺氧的环境下

Tc 元素能以四价形式(即 TcO2·nH2O)稳定存在[2], 因

此把可溶的 Tc(Ⅶ)还原固定为难溶的 Tc(Ⅳ)是修复被

Tc 污染的土壤和地下水潜在的有效方法之一.  

许多研究者致力于应用各种吸附材料来阻滞放

射性废物处置库中 TcO4
的迁移[3~6]. 然而, 这些材料

并不适用于原位固定土壤和地下水中的 TcO4
. 近年

来, 随着纳米材料研究的快速发展, 纳米材料在土壤

和工业废水的污染治理中已经得到广泛应用[6~9]. 其

中零价纳米铁粒子由于具有成本低廉、反应活性高等

特点仍然被广泛用于含氯有机试剂以及有毒金属污

染的土壤和地下水的修复[9~13]. 与普通铁粉相比, 零

价纳米铁颗粒具有更大的比表面积和更高的反应活

性[9,12,13]. 但是没有稳定剂保护的零价纳米铁粒子极

易迅速地团聚成微米或毫米级的团聚体 , 从而失去

了其特有的反应活性和在土壤中的迁移能力 . 只有

呈分散状的纳米铁粒子才能被传输到地下水的污染

带, 从而实现原位固定深层含水层中的污染物.  

目前 , 已有大量阻止零价纳米铁粒子团聚技术

的报道[14~17]. He 和 Zhao 等人[14,16,17]研究出了以淀粉
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和纤维素做稳定剂来合成稳定的零价纳米铁粒子悬

浮液的新方法. 与未添加稳定剂的纳米铁粒子相比, 

该方法制备的纳米铁粒子表现出更高的物理稳定性、

土壤迁移能力和化学反应活性 . 该技术对含氯有机

试剂污染的土壤和地下水的原位修复能力已经被证

实 , 但该方法能否有效地原位修复土壤和地下水中

的放射性核素(比如 99Tc)的污染尚未见报道.  

本研究的目标是初步测试用淀粉做稳定剂的零

价纳米铁粒子悬浮液还原固定土壤和地下水中 99TcO4


的有效性 . 铼元素和锝元素具有相似的物理和化学

性质, 为了便于开展实验工作, 非放射性的 ReO4
被

用来替代放射性的 TcO4
进行模拟实验研究[18,19]. 本

研究的内容包括: (1) 通过批实验来研究 ReO4
与用淀

粉做稳定剂的零价纳米铁粒子悬浮液的反应动力学; 

(2) 各种实验参数(如 pH、温度、初始浓度)对还原反

应的影响; (3) 通过柱实验初步测试用淀粉做稳定剂

的零价纳米铁粒子悬浮液原位固定土壤中 ReO4
的有

效性.  

1  材料和方法 

(ⅰ) 化学试剂.  硼氢化钠(NaBH4), 分析纯, 国

药控股有限公司 ; 七水合硫酸亚铁 (FeSO4·7H2O), 

分析纯 , 国药控股有限公司 ; 高铼酸钾(KReO4), 光

谱纯, 国药控股有限公司; 可溶性淀粉(C12H22O11), 分

析纯, 美国 Alfa Aesar 公司. 所有溶液使用 18.2 cm1

的超纯去离子水配制.  

(ⅱ) 实验仪器.  CPA225D 型电子分析天平, 德

国 Sartorius 公司; ZD-85 双功能气浴恒温振荡器, 中

国金坛市杰瑞电器有限公司; HITACHI CF16RXⅡ高

速离心机, 日本日立公司; PHB-1 精密 pH 计, 中国上

海三信仪表厂; Optima 7300 等离子发射光谱, 美国

铂金埃尔默股份有限公司, X 射线衍射仪, 美国布鲁

克麦迪逊股份有限公司.  

(ⅲ) 稳定的零价纳米铁粒子悬浮液的制备.  采

用液相还原法制备用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒

子悬浮液[14,17]. 在室温下, 量取质量分数为 2%的淀

粉溶液 20 mL 加入到装有 160 mL 去离子水的抽滤瓶

中, 再加 10 mL 0.2 mol/L 的 FeSO4新鲜溶液, 然后用

氮气对混合溶液进行 30 min 的去氧处理; 之后将抽

滤瓶放置在振荡器上, 边振荡边用滴定管将 10 mL 

0.4 mol/L 的 NaBH4在 2~3 min 时间内匀速滴到抽滤瓶

中, 即可制得浓度为 560 mg/L 的用淀粉做稳定剂的零

价纳米铁粒子悬浮液. 反应完毕后, 放置 20 min 备用.  

(ⅳ) 黄土样品的制备.  实验土样取自位于山西

省榆次市的中国辐射防护研究院实验田 . 实验用黄

土的有机质(SOM)含量为 0.39%. 黄土样品的制备方

法: 将 200 g 过 2 mm 标准筛的风干黄土样品与 1 L

浓度为 433.5 mg/L 的 KReO4 溶液混合, 将装有混合

液的反应容器放在振荡器上振荡反应 1 个月, 反应期

间混合液的 pH 始终保持在 5.5. 黄土对 ReO4
的吸附

量为 55 mg/kg. 将制备好的黄土样品存储备用.  

(ⅴ) 动力学实验.  在 200 mL 带塞玻璃瓶中, 

填装 198 mL 已经制备好的零价纳米铁粒子悬浮液, 

再将 2 mL 的 KReO4 储备液添加到玻璃瓶中, 混合体

系中零价纳米铁粒子悬浮液的初始浓度为 560 mg/L, 

ReO4
的初始浓度为 10 mg/L, 淀粉浓度为 0.20%(质量

分数, 下同). 将玻璃瓶放在转数为 200 r/min 的振动

器上充分接触反应, 按照预先设定的时间间隔取样. 

然后将待测样品在 5000 g 的离心力下高速离心 15 min

后再通过 25 nm 的滤膜, 即可制得澄清透明的上层清

液. 用 ICP-OES 测定上层清液中剩余的 ReO4
浓度.  

(ⅵ) XRD 分析.  将收集在滤膜上的固体混合物

通氮气干燥 , 用研钵将干燥后的样品研磨成均匀的

混合物后, 用 X 射线衍射仪进行分析测定. 分析条件

为 : 恒定步宽 (step width)为 0.010°, 步长时间 (step 

time)为 600 s, 测试温度为 25℃, 衍射角(2)的范围

为 10.000°~79.990°.  

(ⅶ) 柱实验.  柱实验装置如图 1, 其中包括一

个高效液相色谱泵, 一个 1.0 cm×15 cm 的透明玻璃

柱和一个全自动部分收集器. 实验时, 玻璃柱中填装

8 g 已制备好的黄土样品, 填装好的土柱孔隙度为 0.49, 

土样总体积为 5.8 mL. 实验分两阶段进行. 首先, 进

行第一阶段对照试验, 即将去离子水以 0.1 mL/min

的恒定流速注入黄土柱中 , 用部分收集器在土柱底

部收集流出液然后测定流出液中的 Re 元素; 待此步

骤结束后进行第二阶段目标实验 , 即将浓度为 560 

mg/L 的零价纳米铁粒子悬浮液以相同的流速注入实

验土柱中 , 用部分收集器在土柱底部收集流出液然

后测定流出液中的 Re 元素.  

2  结果与讨论 

2.1  初始浓度的影响 

图 2(a)显示了用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒 
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图 1  柱实验的实验装置 

 

图 2  ReO4
浓度随时间的变化关系 

(a) 用淀粉做稳定剂的零价铁纳米粒子还原 ReO4
的动力学实验结果; (b) 实验数据的准一级动力学拟合结果. 实验条件: C0(ReO4


)=10 mg/L,  

[Fe]=560 mg/L, [淀粉]=0.2%, pHinitial 6.9, pHfinal 7.3, T=25℃  

子悬浮液还原 Re(VII)的动力学过程. 由图可知, 在 

8 h 的反应时间内, 用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒

子悬浮液对初始浓度为 10 mg/L 的 ReO4
的还原去除

效率高达 96%左右.  

ReO4
的还原速率可以用一级动力学模型表

示[20,21]:  

 obs

d
,

d

C
v k C

t
    (1) 

式中 C 为水中 ReO4
的浓度(mg/L); t 为时间(h); kobs 是

准一级表观速率常数(h1). kobs 的值可由公式(1)计算

得出(图 2(b)). 图 2(b)为实验数据的拟合结果, 相关

系数(R2)为 0.96, 速率常数为 0.43 h1. 实验结果表明, 

用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒子悬浮液能有效地

还原水中的 Re(VII).  

图 3 为干燥后的实验固体混合物的 X 射线衍射

图. 从图中可以清楚地发现, ReO2, Fe2O3 及单质铁 3

种物质的结晶相. 由此判断, ReO2, Fe2O3 是零价铁和

ReO4
发生氧化还原反应的主要产物 . 生成不溶性

ReO2是从水相中去除 ReO4
的关键步骤. 方程(2)为二

者发生氧化还原反应的反应式:  

 0
(s) 4(aq) 2 2 3(s) 2(s) (aq)Fe +ReO +H O Fe O +ReO +OH   (2) 

由于 ReO4
和 TcO4

具有相似的化学性质, 放射性核素

TcO4
也应该可以被以淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒

子悬浮液有效地还原为 TcO2. 有研究发现, TcO2 在

地下水环境中极其稳定 [3,5,22]. 另有研究者发现 , 在

有硝酸、单质铁和有机物存在的还原环境中, TcO4
比

ReO4
更容易被锡(II)还原; 研究进一步证实, TcO4

被

锡(II)还原为固态 TcO2. 方程(3)和(4)为 TcO4
和 ReO4



的标准氧化还原电位(E0):  
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图 3  实验固体混合物的 X 射线衍射图 

+ 0
4(aq) (aq) 2(s) 2 (l)ReO +4H +3e ReO +2H O   0.548 VE      

(3) 

0
4(aq) (aq) 2(s) 2 (l)TcO +4H +3e TcO +2H O   0.361 VE       

(4) 

在湿法制备零价纳米铁的过程中 , 制备出的固

体混合物大约含有 4%的含硼化合物[23,24]. Nikolay 等

人 [25]研究发现 , 较高浓度的硼单质纳米粒子对水生

生物有一定的毒害作用 . 本研究在制备淀粉做稳定

剂的零价纳米铁粒子过程中 , 硼氰根离子主要转化

为硼的氧化物或氢氧化物 [26], 因此产生的硼对环境

的不利影响是相对较低的.  

2.2  pH 的影响 

方程(3), (4)和作者前期的工作[21]表明, pH 可能

会影响零价纳米铁粒子的反应速度和效率 . 为了探

究 pH 对还原速率的影响, 分别在 pH 为 5.0, 7.0, 8.0, 

10.0 条件下进行了动力学实验. 实验结束时, 相应的

pH 分别增加到 6.1, 7.4, 8.3, 10.3. 在 4 种 pH 条件下, 

ReO4
的去除率均达到 90%以上, pH 为 8.0 时, ReO4

的

去除率达到最大值(98%). 图 4 为溶液 pH 与准一级表

观速率常数的关系图. pH 从 5.0 增加到 8.0 时, kobs 从

0.32 h1 增加到 0.45 h1, 但当 pH 增加到 10.0 时, kobs

值反而降低到 0.30 h1. 实验表明, 在低 pH时 H+会与

零价铁争夺电子生成大量的副产物 H2, 从而抑制零

价铁粒子对 ReO4
的还原效率, 且 Re(VII)不能被生成

的 H2 还原, 因此在一定的 pH 范围内, kobs 与 H+浓度

负相关. 当溶液中的 OH大量增加时, 生成的 Fe3+会

与 OH生成 Fe(OH)3 沉淀. 生成的 Fe(OH)3 沉淀包裹

在零价纳米铁粒子表面, 阻断了 ReO4
与零价纳米铁

粒子的有效接触, 从而抑制了反应的快速进行. 所以,  

 

图 4  溶液 pH 与 kobs 的关系 
实验条件: C0(ReO4


)=10 mg/L, [Fe]=560 mg/L, [淀粉]=0.2%, pHinitial 5.00~ 

10.00, pHfinal 6.10~10.29, T=25℃ 

强碱性溶液也不利于反应的进行 . 本研究发现 , pH

在 7~8 是用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒子悬浮液

与 ReO4
发生氧化还原反应的最佳 pH 区间. 此外, 溶

液的 pH 也会影响零价纳米铁粒子外面包裹层的表面

电位[21], 在较高的 pH 条件下, 带负电的 ReO4
难以吸

附在零价铁表面而发生化学反应. 此外, 高 pH 还会

减弱淀粉颗粒的稳定性 , 进而间接造成纳米铁粒子

团聚沉淀 , 从而降低了纳米铁粒子特有的反应活性

和迁移能力.  

2.3  温度的影响 

反应温度对 ReO4
处理效果的影响示于图 5. 由

图 5(a)可知, 随着反应温度的升高, 零价纳米铁还原

固定 ReO4
的速率常数 kobs 有一定的上升趋势. 表 1

列出了 4 种反应温度下的 kobs 值. 由表 1 可知, kobs 值

从 15℃时的 0.38 h1 逐渐升高到 45℃时的 0.53 h1. 

在 8 h 的反应时间内, 零价纳米铁悬浮液在给定的实

验温度下对 ReO4
的去除率都达到 95%以上. 这是因

为升高反应温度可以提高反应活化能和纳米铁表面

的化学位点活性, 进而提高零价纳米铁还原 ReO4
的

能力 . 研究还发现 , 零价纳米铁还原 ReO4
反应的

lnkobs 与绝对温度的倒数呈负相关, 以 lnkobs 对 1/T 作

图, 得到图 5(b). 从图 5(b)可以看出, lnkobs与 1/T呈良

好的线性关系, 其相关系数 R2=0.98. 由公式(5)可以

计算得到活化能 Ea, 其值为 7.61 kJ mol1, 指前因子

常数 A 为 33223. 由此可知, 升高反应温度, 可以增

强零价纳米铁粒子悬浮液对 ReO4
的还原去除效果.  
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 a
obsln ln ,

E
k A

RT
   (5) 

A 为指前因子常数, Ea 为活化能(kJ/mol), T 为绝对温

度(K), R 为气体常数(8.314 kJ mol1 k1). 表 1 列出了

不同温度下的 kobs 值.  

2.4  柱实验 

图 6 显示了去离子水(对照实验)和零价纳米铁粒

子悬浮液(目标实验)的柱穿透实验. 如图 6 所示, 当 

 

图 5  ReO4
浓度随温度的变化关系 

(a) C0/C 与时间的关系; (b) 1/T 与 lnkobs的关系. 实验条件: C0(ReOO4

)= 10 

mg/L. [Fe]=560 mg/L, [淀粉]=0.2%. pHinitial 7.2, pHfinal 7.4~7.6, T=25℃ 

表 1  不同温度下的表观速率常数(kobs) 

温度(℃) kobs(h
1) R2 

15 0.38 0.97 

25 0.43 0.96 

35 0.46 0.97 

45 0.53 0.95 

 

图 6  nZVI 柱穿透实验 
实验条件: [Fe]=560 mg/L, [淀粉]=0.2%, pH 7.2, EBCT=58 min 

去离子水通过装有黄土样品的实验装置时 , 土柱中

88%的 Re 元素被洗出; 零价纳米铁粒子悬浮液通过

样品柱时只有 31%的 Re 元素从柱中洗出, 被洗出的

Re 元素明显减少了 57%. 由图可知, 在 225 min 时, 

对照实验流出液中 Re 元素的浓度达到了峰值; 目标

实验流出液中 Re 元素浓度的峰值在 240 min 达到, 

且目标实验的浓度峰值明显低于对照实验的浓度峰

值. 由实验可知, 用淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒子

悬浮液在黄土柱中有较强的迁移能力 ; 此技术制得

的零价纳米铁粒子悬浮液能有效地原位固定土壤和

地下水中的 ReO4
/TcO4

, 实现 ReO4
/ TcO4

污染土壤和

地下水的原位修复.  

3  结论 

本研究初步探讨了用淀粉做稳定剂的零价纳米

铁粒子悬浮液还原固定土壤和地下水中 ReO4
/(TcO4

)

的有效性. 动力学实验表明, 用淀粉做稳定剂的零价

纳米铁粒子悬浮液可以有效地还原水中的 ReO4
. 在

8 h 的实验时间内, 该悬浮液对初始浓度为 10 mg/L

的 ReO4
的去除率达到 96%左右, 其 kobs 值为 0.43 h1 

(pH 6.9, T=25℃). 在实验的 4 种 pH 条件下, 该悬浮

液对 ReO4
的去除率均达到 90%以上, pH 为 8.0 时的去

除率最大(98%), kobs 也达到了实验的最大值(0.45 h–1). 

随着温度的升高 , 零价纳米铁粒子悬浮液还原固定

ReO4
的 kobs 有一定的上升趋势, 从 15℃时的 0.38 h1

逐渐升高到 45℃时的 0.53 h1. 在 8 h 的反应时间内, 

悬浮液在给定的实验温度下对 ReO4
的去除率都达到
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95%以上. 反应的活化能 Ea 为 7.61 kJ/mol, 指前因子

常数 A 为 33223. 柱实验表明, 与对照实验相比, 以

淀粉做稳定剂的零价纳米铁粒子悬浮液通过样品柱

时, 从黄土中被洗出的 Re 元素明显减少了 57%.  

研究初步表明 , 用淀粉做稳定剂的零价纳米铁

粒子悬浮液在黄土中有较强的迁移能力. 因此, 该纳

米粒子悬浮液可用于土壤和地下水中的 ReO4
/TcO4



污染的原位固定修复工作.  
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