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摘　 要　 海水中铂族元素（ＰＧＥｓ）的含量和赋存形态与其生物地球化学行为及生态风险密切
相关，但如何确定海水中 ＰＧＥｓ 的含量和形态一直是研究的难点．螯合树脂对特定元素和特定
配体结构的识别特性为突破这一瓶颈提供了可能．因此，本文综述了海水中铂族元素赋存形
态的研究现状，讨论了螯合树脂吸附铂族元素的机理，并对比了不同类型螯合树脂对铂族元
素的富集．结果表明： 海水中 ＰＧＥｓ 的无机络合形态主要由［ＭＣｌ３ＯＨ２－ ］ ／ ［ＭＣｌ４

２－ ］ （Ｍ ＝ Ｐｔ、
Ｐｄ）及 Ｍ（ＯＨ） ３

３－ｎ（ｎ＝ ３～６）（Ｍ＝Ｒｈ）组成；螯合树脂对 ＰＧＥｓ 的不同络合形态有一定的识别
性；氮⁃硫型螯合树脂是研究实际条件下海水中 ＰＧＥｓ 的理想树脂．
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　 　 铂族元素 （ ＰＧＥｓ） 包含铂 （ Ｐｔ）、钯 （ Ｐｄ）、锇

（Ｏｓ）、铱（Ｉｒ）、钌（Ｒｕ）、铑（Ｒｈ） ６ 种元素，在地壳中

的丰度低于 １ ｎｇ·ｇ－１（其中，Ｐｔ、Ｐｄ 的丰度最高为
０．４ ｎｇ·ｇ－１，Ｏｓ、Ｉｒ 的丰度最低，为 ０．０５ ｎｇ·ｇ－１，Ｒｈ、
Ｒｕ 为 ０．０６ ｎｇ·ｇ－１），属于稀有元素．这类元素因具

有较高的电热性稳定、高抗电火花蚀耗性、优良的抗

腐蚀性、强高温抗氧化性、良好的催化活性等特性，

而被广泛应用于汽车三相催化器、工业催化、医药等

行业［１－２］ ．大量的非自生型 ＰＧＥｓ 伴随人类活动不可

避免地排入环境，其中来源于汽车尾气排放的 Ｐｔ、
Ｐｄ、Ｒｈ 是最主要的 ３ 种［３－４］ ．

与陆地环境的间接转化不同［５－７］，ＰＧＥｓ 在海水

环境中的生态风险及地球化学行为更加直接．如海

水中 ＰＧＥｓ 的氯化物可以抑制大型溞（Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇ⁃
ｎａ）和藻类的生长［８］，其对银大马哈鱼（Ｏｎｃｏｒｈｙｎ⁃
ｃｈｕｓ ｋｉｓｕｔｃｈ）的致死浓度仅为 ５ μｍｏｌ·Ｌ－１［９］ ．并且这

些生态风险与 ＰＧＥｓ 的形态密切相关．以生物利用性
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为例，海水中的小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｓｔｉｇｍａｔｏｐｈｏｒａ）对

Ｍ⁃Ｃｌ、Ｍ⁃Ｃｌ⁃ＯＨ（Ｍ＝Ｐｔ、Ｐｄ、Ｒｈ）形态的 ＰＧＥｓ 有明显

的吸收作用，且 Ｒｈ＞Ｐｄ≈Ｐｔ；但加入有机质后，小球

藻对 ３ 种元素的吸收都有所下降，其中 Ｐｄ 的下降程

度最大［１０］ ．斑马贻贝（Ｄｒｅｉｓｓｅｎａ ｐｏｌｙｍｏｒｐｈａ）也存在

类似行为，有机质的加入降低了斑马贻贝对 Ｐｄ 的

吸收［１１］ ．但不同有机质产生的阻抑效果差异很大，
有些有机质的抑制作用较小，有些甚至产生促进作

用［１０－１１］ ．研究认为，有机质的加入破坏了铂族元素

原有的络合形态，导致海水中 ＰＧＥｓ 的地球化学行

为发生变化，改变了生物对 ＰＧＥｓ 的吸收利用，但机

理尚不明确［１０－１３］ ．另外，海水的理化参数如 ｐＨ、盐度

等也可以通过影响 ＰＧＥｓ 的形态，改变 ＰＧＥｓ 在颗粒

物⁃水⁃沉积物中的迁移和转化，进而影响 ＰＧＥ 的生

物毒性及生物利用性［１４－１５］ ．因此，研究海水中铂族

元素的含量和形态及其影响因素，对认识海水环境

中铂族元素生物地球化学行为及生态风险有重要意

义，但分析手段和分析方法的限制使该研究进展

缓慢．
限制海水中铂族元素含量和形态研究的因

素主要为： 海 水 中 ＰＧＥｓ 的 极 低 含 量 （ ０． ６ ～ １
ｐｍｏｌ·Ｌ－１） ［１６］以及海水高盐度背景对仪器准确度

的干扰［１７］ ．超低含量和高盐度背景导致无法直接确

定海水中 ＰＧＥｓ 的实际形态以及各形态的含量．突破

这一瓶颈的关键是对海水中的 ＰＧＥｓ 以及 ＰＧＥｓ 不

同形态间的富集和分离．这要求富集介质不仅对

ＰＧＥｓ 有选择性，还能对 ＰＧＥｓ 的不同形态有选择性．
螯合树脂可以同时满足这两个条件，某些特定的螯

合树脂，不仅能有效地选择特定的金属，还能识别特

定的络合物结构，这就为实现对 ＰＧＥｓ 不同络合形

态的分离提供了可能［１８］ ．但螯合树脂对海水中铂族

元素富集的研究，多集中于对 ＰＧＥｓ 总含量的检测，
对形态方面的研究应用很少，因此本文讨论了铂族

元素的赋存形态、螯合富集的机理以及与赋存形态

之间的关系，并总结了螯合树脂富集海水中铂族元

素的研究进展，以期能为实现螯合树脂对海水中

ＰＧＥｓ 含量和形态的分离研究提供新的方向和帮助．

１　 海水中铂族元素的含量及赋存形态

ＰＧＥｓ 属于过渡金属元素，其外层存在多个空轨

道，进入海水环境后，可以与海水中的悬浮颗粒物、
无机阴离子、溶解性有机质等给电子物质发生作用．
ＰＧＥｓ 在海水中主要以两种形式存在：通过吸附作用

固定在悬浮颗粒物中的颗粒态；因水解、络合作用产

生的溶解态，由游离自由态、无机络合态、有机络合

态等组成［１９－２０］ ．这些赋存形态影响了 ＰＧＥｓ 在海水⁃
颗粒物⁃沉积物之间的迁移、固定、生物利用性等生

物地球化学行为．
１ １　 海水中溶解态铂族元素的含量

由表 １ 发现，海水中溶解态的 ＰＧＥｓ 含量很低，
很多区域都小于 １ ｐｍｏｌ·Ｌ－１，且近岸浓度要高于大

洋，但海水中不同络合态的 ＰＧＥｓ 含量仍然未知．有
研究发现，海水（盐度 Ｓ ＝ ３５）中，Ｐｄ、Ｐｔ 的游离自由

态（Ｍ２＋）与无机络合态（以 Ｃｌ－为配体，ＭＣｌ４
２－）的浓

度比 约 为： ［ Ｐｄ２＋ ］ ／ ［ ＰｄＣｌ４
２－ ］ ≈ １０－１０．５； ［ Ｐｔ２＋ ］ ／

［ＰｔＣｌ４
２－］≈１０－１３［２１］ ．对比表 １ 中 ２ 种元素的含量，海

水中 ＰＧＥｓ 的游离自由态含量可能低于 １０－２５．６

ｍｏｌ·Ｌ－１ ［２１］ ．这与 ＰＧＥｓ 自身结构特性密切相关，原
子外层的多个空轨道与给电子物质之间的吸引，导
致 ＰＧＥｓ 的游离自由态在海水环境中极不稳定，易
发生水解和络合作用．

海水中 ＰＧＥｓ 不同络合态的分配比例及形成机

理，是研究海水中 ＰＧＥｓ 生物地球化学行为的基础．
海水中存在多种无机阴离子配体，如 Ｃｌ－、 ＯＨ－、
ＮＨ３、ＨＳ－ ／ Ｓ２－ ／ Ｈ２Ｓ

－等，都可以与 ＰＧＥｓ 形成络合物，
但实际研究发现，海水中 ＰＧＥｓ 的络合物以 Ｍ⁃Ｃｌ、
Ｍ⁃ＯＨ 型为主［２１］，因此 ＰＧＥｓ 不同无机络合态的形

成机理和比例分数十分重要．相对于无机络合形态，
海水中 ＰＧＥｓ 的有机络合形态研究更少，有限的数

据也多集中于 ＰＧＥｓ 在不同有机质组分（以质量大

小界定）中的含量分布．Ｂｅｒｔｉｎｅ 等［２２］ 利用切向超滤

技术，分离和检测了海水中不同质量溶解性有机质

中 ＰＧＥｓ 的含量．结果发现，＞１ ｋＤａ 的有机质中，Ｐｔ
含量约占总溶解态的 ３０％，而 Ｒｈ 约占 ６８％；＜１ ｋＤａ
分子质量的有机质和无机络合态中 Ｐｔ、Ｒｈ 约占

７０％和 ３２％，不同 ＰＧＥｓ 在有机质中的分配不同．虽
然无法准确确定海水中 ＰＧＥｓ 不同络合态的分配比

例，但定性研究发现，赋存形态与 ＰＧＥｓ 在海水中的

生物地球化学行为密切相关．

表 １　 不同海域铂族元素的总溶解态含量
Ｔａｂｌｅ １ 　 Ｔｏｔａｌ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ｐｌａｔｉｎｕｍ ｇｒｏｕｐ
ｅｌｅｍｅｎｔｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｅａｓ
元素
Ｅｌｅｍｅｎｔ

海域及含量
Ｓｅａ ａｎｄ ｃｏｎｔｅｎｔ （ｐｍｏｌ·Ｌ－１）

近海 Ｃｏａｓｔａｌ 大洋 Ｏｃｅａｎ

文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

Ｐｔ ０．０８～７．５ ０．０５５～０．２５ ［２３－２６］
Ｐｄ ＞３８ ０．１～０．６６ ［２７－２８］
Ｒｈ － ０．３～１．２ ［１８］
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１ ２　 与无机阴离子络合

ＰＧＥｓ 易与海水中的给电子无机阴离子 （如

Ｃｌ－、ＯＨ－、ＮＨ３、ＨＳ－ ／ Ｓ２－ ／ Ｈ２ Ｓ
－ 等）发生络合作用．有

研究认为，Ｃｌ－是海水中 ＰＧＥｓ 无机络合物的主要配

体，络合物形式为 ＭＣｌ４ ２－ ［２１，２９］；但由于 Ｃｌ－的极性较

弱，海水中极性强的配体（Ｌｓ）会与 Ｃｌ－产生竞争，形
成复合络合物 ＭＣｌｎ（Ｌｓ）ｍ

２－ｍ－ｎ（ｍ，ｎ ＝ ０ ～ ４），但研究

发现，除了 Ｃｌ－ 和 ＯＨ－，ＰＧＥｓ 几乎不存在其他配体

形式的复合络合物［２１］，因此海水环境中 ＰＧＥｓ 的络

合物不仅由配体极性决定，还可能与配体浓度、络合

物形成环境等其他条件有关．
研究发现，在以 Ｃｌ－为单一配体的模拟海水中，

Ｐｔ、Ｐｄ 的络合物主要有 ３ 种：ＭＣｌ４
２－、ＭＣｌ３（ＯＨ） ２－和

Ｍ（ＯＨ） ２
［３０－３１］ ．当加入极性更强的配体 Ｌｓ （ＨＳ２－、

ＮＨ３、ＯＨ
－ ） 时，络合物出现 Ｍ⁃Ｌｓ 形式；当配体极

性 Ｌｗ（ＣｌＯ４
－ ）弱于 Ｃｌ－ 时，络合物仍主要为 Ｍ⁃Ｃｌ、

Ｍ⁃ＯＨ⁃Ｃｌ、Ｍ⁃ＯＨ 等 ３ 种，与弱极性的配体几乎没有

形成络合物，并且在单一 Ｌｗ 配体的溶液中，只有

Ｍ（ＯＨ） ｎ
２－ｎ型配合物［３２］ ．相对于 Ｐｔ、Ｐｄ，Ｒｈ 的配合

物形态只有 Ｍ⁃ＯＨ 一种类型，只是 ＯＨ－配体数有所

差别，表达式为［Ｒｈ（ＯＨ） ｎ（Ｈ２Ｏ）ｍ］ ｎ－３（ｎ ＝ ３，４，５；
ｍ＝ １，２，３） ［３３］ ．ＰＧＥｓ 应先与极性较强的配体发生作

用，但实际海水中其他配体结构的无机络合态极

少［２７］ ．因此，除了极性，配体浓度也影响了络合物的

主要形态．当 Ｃｌ－ 与 Ｌｓ 浓度相当时，Ｐｔ、Ｐｄ 主要为

Ｍ⁃Ｌｓ，而当 Ｃｌ－浓度大于 Ｌｓ时，出现 Ｍ⁃Ｃｌ 型络合物，
并且随着 Ｃｌ－ 浓度增大，Ｍ⁃Ｃｌ 成为主要形态［３２］ ．另
外，络合物的形成环境也是影响络合物形态的重要

因素．环境 Ｒｈ 的氯离子络合物［ＲｈＣｌ６］ ３－ 只出现在

强酸条件下，并且溶液碱性越强，Ｒｈ 越倾向于与

ＯＨ－配体络合，而 ＰＧＥｓ 的Ｍ⁃ＨｎＳｎ－２型配合物主要形

成于酸性环境中，Ｍ⁃ＯＨ 形成于碱性环境中，Ｍ⁃Ｃｌ 则
可广泛存在于各种理化条件下［３０－３３］ ．

实际海水中， ｐＨ 显碱性不利于 Ｍ⁃Ｈｎ Ｓｎ－２、
Ｍ⁃ＮＨ３配合物的形成，并且无机阴离子配体 Ｃｌ－、
ＯＨ－的含量要比 Ｈ２ Ｓ ／ ＨＳ－ ／ Ｓ２－ ／ ＮＨ３等大得多，所以

海水中 ＰＧＥｓ 的络合形态应以 Ｍ⁃Ｃｌ、Ｍ⁃Ｃｌ⁃ＯＨ 两种

类型络合物为主，即： ［ ＰｄＣｌ３ ＯＨ２－ ］ ／ ［ ＰｄＣｌ４
２－ ］ 和

［ＰｔＣｌ３ＯＨ２－ ］ ／ ［ ＰｔＣｌ４
２－ ］，而 Ｒｈ 主要为 ＯＨ 的配合

物：Ｒｈ（ＯＨ） ３
３－ｎ（ｎ ＝ ３～ ６），但 Ｒｈ 的类似研究很少，

无法确定 ｎ 值．
１ ３　 与溶解性有机质的络合

海水的溶解有机质是一类复杂的有机混合物，

由腐殖质和一些活跃的生化组分（碳水化合物、类
固醇、乙醇、氨基酸、烃类、脂肪酸）组成．由于此类物

质的给电子特性，其可以与 ＰＧＥｓ 形成有机络合物．
但溶解性有机质组分的复杂性，导致无法确定与海

水中 ＰＧＥｓ 络合的主导功能组分，并且这方面的研

究也较少，因此本节仅对已知溶解性有机质组分对

ＰＧＥｓ 络合物生物地球化学行为（如憎水性、生物利

用性、迁移等）的影响做初步讨论［２５］ ．
ＰＧＥｓ 在不同质量溶解性有机质（以 １ ｋＤａ 分

界）中的分配不同，如 Ｐｔ 倾向于与小分子有机质

（＜ １ ｋＤａ） 结合，而 Ｒｈ 倾向于与大分子有机质

（＞１ ｋＤａ）结合［２２］ ．海水中已知的大分子溶解性有机

质有腐殖酸、富里酸、腐殖质等，可以与 ＰＧＥｓ 形成

稳定的络合物．Ｃｏｂｅｌｏ⁃Ｇａｒｃｉａ［３４］ 发现，水体中的腐殖

酸与 Ｒｈ 最终形成两种稳定络合物，但动力学时间

很长（约 １５ ｄ），络合过程复杂，作用机理不明确．通
过热力学计算和模拟试验发现，这个络合过程控制

了 Ｒｈ 在溶解性有机物丰富的水体中的地球化学行

为．Ｚｉｍｍｅｒｍａｎｎ 等［３５］ 发现，大分子有机质（腐殖质、
胆汁酸）可以改变 ＰＧＥｓ 络合物的憎水性，从而引起

ＰＧＥｓ 在不同介质中的迁移．如 Ｐｔ、Ｐｄ 可以与腐殖质

形成亲脂性有机络合物，增加 Ｐｔ、Ｐｄ 络合物的憎水

性，导致其向辛醇相迁移；但对 Ｒｈ 在水⁃辛醇相中的

迁移影响不大，这可能是由于 Ｒｈ 没有形成亲脂性

络合物或者产生了沉淀．另外，大分子有机质还可以

改变铂族元素的生物利用性．Ｓｕｒｅｓ 等［１１］ 发现，大分

子有机质促进了斑马贻贝对 Ｐｔ、Ｒｈ 的生物利用性，
但却阻碍了对 Ｐｄ 的利用，并且分子质量越小，促进

效果越大．这可能与 ＰＧＥｓ 与有机质形成的分子大小

有关，与小分子有机质形成的络合物分子较小，更容

易被生物利用；对 Ｐｄ 的阻碍，则是形成了不溶于水

的沉淀，导致 Ｐｄ 向沉积物或者颗粒物中迁移，降低

了生物利用性．
海水中常见的一些简单有机物（如水杨酸、氨

基酸），也会影响 ＰＧＥｓ 的生物地球化学行为．如硫

代水杨酸和蛋氨酸增加了 Ｐｔ 的水溶性；Ｐｄ 与草酸

形成的耐盐络合物，增加了海水中 Ｐｄ（ＯＨ） ２（ ｓ）的
溶解性［１５］ 等．但有时这种影响又不明显，在近岸河

口区，Ｐｔ、Ｐｄ、Ｒｈ 的有机络合物憎水性顺序为 Ｐｄ＞Ｐｔ
＞Ｒｈ，但水体中的含量顺序却为 Ｐｄ＞Ｐｔ＞Ｒｈ，而颗粒

物中 ＰＧＥｓ 的浓度大小则恰好相反，溶解性有机质

浓度与铂族元素在海水中的分布没有明显关系［３６］ ．
因此，海水中溶解性有机质与铂族元素之间的关系

不能仅考虑单一因素的影响，海水中的理化条件也
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是重要的影响因素．
１ ４　 海水中铂族元素赋存形态的影响因素

海水中 ＰＧＥｓ 赋存形态不仅与配体有关，还与

海水的理化参数（如 ｐＨ、盐度等）有关．ｐＨ 主要影响

铂族元素络合形态之间的转化．Ｃｏｂｅｌｏ⁃Ｇａｒｃｉａ 等［３６］

发现，不同 ｐＨ 条件下，Ｐｔ、Ｐｄ、Ｒｈ 在海水中的行为

有很大差异：ｐＨ 在 ７．５ 左右， Ｐｄ、Ｐｔ 在海水中的络

合物以 Ｍ⁃Ｃｌ 为主；而在 ｐＨ＞８ 的偏碱性条件下，Ｐｄ、
Ｐｔ 出现了 Ｍ⁃Ｃｌ⁃ＯＨ 型配合物；Ｒｈ（Ⅲ）则形成一种

络合物沉淀，并且随盐度的增加，沉淀增加，沉淀形

态为 Ｒｈ（ＯＨ） ３ ．对于 Ｐｔ、Ｐｄ，ｐＨ 越低，其无机络合物

越趋向于形成单一的 ＭＣｌ４
２－，而 ｐＨ 越高，络合物则

倾向于形成复合配合物 ＭＣｌ４－ｎ（ＯＨ） ｎ
２－；而对 Ｒｈ 的

影响则为：ｐＨ 越高，越易形成沉淀；ｐＨ 越低，溶解性

越高［３７］ ．
盐度则通过影响 ＰＧＥｓ 的形态甚至价态，改变

ＰＧＥｓ 在颗粒物⁃海水⁃沉积物中的迁移．有研究报道：
河口区水体的颗粒物中，Ｒｈ 的含量为 ６２％ ～ ８０％，
远高于水体中的含量（１７％）；而 Ｐｔ 则相反，约 ５０％
存在于颗粒物中，５０％留在水体中； Ｐｄ 则为 ８０％存

在于水相中，仅有 ２０％迁移到颗粒物中［３６－３７］ ．随着

盐度发生变化，ＰＧＥｓ 在颗粒物⁃水中的分配也发生

变化．盐度增加，颗粒物中 Ｒｈ 和 Ｐｄ 的含量增加，但
Ｐｔ 却减小．随盐度的增加，Ｐｄ 形成了憎水性更强的

络合物，促进了其向沉积物和颗粒物上的迁移． Ｒｈ
形成的盐导型沉淀则易被吸附在颗粒物上．Ｐｔ 则因

出现价态变化，形成了更易溶解的配合物：随盐度增

加，二价 Ｐｔ 发生如下反应：ＰｔＣｌ４ ２－＋ Ｃｌ－＋Ｈ＋ ＋１ ／ ２ Ｏ２

⇔ＰｔＣｌ５（ＯＨ） ２－，配合物转化为更易溶解且结构复

杂的ＰｔＣｌ５（ＯＨ） ２－，导致 Ｐｔ 易留存于高盐度水体

中［２３］ ．
大洋的理化环境稳定，ＰＧＥｓ 在大洋中的赋存形

态也相对稳定；而近岸河口以及海湾区域，受人类活

动以及地表径流冲淡作用影响较大，海水的盐度、
ｐＨ、溶解性有机质、配体的种类等都有较大变化，因
此 ＰＧＥｓ 的形态会出现相对剧烈的变化．这种变化不

仅影响 ＰＧＥｓ 的迁移转化，更会影响 ＰＧＥｓ 生态风

险．因此，海水中铂族元素的赋存形态研究意义重

大，但该研究仍受到超低含量和分析方法的限制．而
螯合树脂针对不同配体结构的吸附差异以及对海水

中铂族元素的高选择性，为克服超低含量和分离

ＰＧＥｓ 的不同形态提供了新的思路．

２　 螯合吸附海水中铂族元素的机理

螯合树脂对 ＰＧＥｓ 的选择性吸附，主要利用螯

合基团与元素之间的强配位作用．不同螯合基团对

ＰＧＥｓ 不同配体结构的螯合强度不同，有些螯合树脂

只能识别或者吸附一种配体结构［３８－３９］ ．Ｂｅｒｔｉｎｅ 等［１８］

利用 ＡＧ⁃１×８ 和 Ｄｏｗｅｘ⁃５０ 树脂吸附海水中溶解态

的 Ｒｈ 时发现：当海水保持原 ｐＨ（８．１ ～ ８．２）时，并不

做任何处理时，两种树脂只能富集 Ｒｈ 总溶解态的

１０％～１５％，不考虑 Ｒｈ 在海水中的沉淀损失，仍约

有 ５０％的 Ｒｈ 不被吸附．当海水 ｐＨ 调至强酸时，
ＡＧ⁃１×８能吸附 ８５％以上的 Ｒｈ，并且两种树脂对 Ｒｈ
有良好的回收率（ ＞９０％）．而另一种螯合树脂 ＰＡ１，
在类海水环境 ｐＨ 下，可以富集 Ｒｈ 总溶解态的

６０％，但纯水中却只能富集 ４０％［３８］ ．这种差异性很

有可能与 ＰＧＥｓ 的络合形态有关，在不同 ｐＨ 以及不

同配体条件下，ＰＧＥｓ 的络合形态不同，从而引起同

一种树脂或者不同种树脂，对 ＰＧＥｓ 同一或不同络合

形态的吸附差异．这种差异性，可以为分离海水中不

同形态的 ＰＧＥｓ 及确定各形态含量提供帮助．同时，螯
合树脂富集铂族元素具有操作简单、污染少等优点，
是一个有效的研究方向．但类似的研究十分缺乏，因
此有必要对螯合树脂吸附铂族元素的机理进行讨论．
２ １　 官能团结构对吸附的影响

螯合树脂官能团的化学结构决定螯合树脂对

ＰＧＥｓ 不同形态的吸附能力．Ｘｉａｏ 等［３９］ 发现，同一结

构不同官能团的螯合树脂 ＵｉＯ⁃６６⁃Ｘ （Ｘ ＝ ＮＨ２， Ｈ，
ＮＯ２， Ｏ⁃Ｍｅ， Ｆ），对 ＰｔＣｌ４

２－吸附能力不同；⁃ＮＨ２型化

合物对 Ｐｔ（Ⅱ）的吸附速率最快，吸附量最大，选择

性最高． 而 Ｄｅ Ｓｔｅｆａｎｏ 等［４０］ 发现，不同螯合剂对

Ｐｄ⁃ＯＨ和 Ｐｄ⁃Ｂｒ 型配合物的吸附也不同，吸附能力

大小为：三亚乙基四胺六乙酸＞二乙烯二胺五乙酸＞
乙二胺四乙酸＞乙二胺丁二酸＞氨三乙酸．从结构上

看，５ 种螯合剂有共同的结构特征，即 Ｎ 原子为主链

结构，都连接有⁃ＣＯＯＨ，并且 Ｎ 原子和⁃ＣＯＯＨ 数量

与螯合剂对 Ｐｄ（Ⅱ）配合物的吸附能力成正比，而 Ｎ
和⁃ＣＯＯＨ 越多，螯合剂越趋于形成环状结构，因此

环状结构有助于螯合剂对 Ｐｄ（Ⅱ）配合物吸附．带环

形螯合树脂可以在接近海水的 ｐＨ 条件下，实现对

铂族元素的快速富集，尤其是带有环形胺和羧基臂

的官能团的树脂，其中多聚大环为吸附 Ｐｄ（Ⅱ）提供

了均匀的表面，大环上的环形胺基中的与羧基中的

＝Ｏ 协同捕捉溶液中的 Ｐｄ（Ⅱ），环形数量越多，吸
附能力越强［４１］ ．带有 Ｎ⁃Ｐ、Ｎ⁃Ｏ 官能团的络合树脂对
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Ｐｄ（Ⅱ）的吸附则出现了另外的特征［４２］：吸附稳定

常数没有随着 Ｎ⁃Ｐ 环的增加而出现明显变化；主链

结构相同时，螯合剂的吸附能力为含⁃ＣＯＯＨ 官能团

优于含⁃ＰＯ４
３－ 官能团． 因此，官能团中 Ｎ 原子和

⁃ＣＯＯＨ决定了螯合剂对 Ｐｄ（Ⅱ）的吸附，越趋向于成

环，吸附能力越强．
２ ２　 共存离子的竞争吸附

溶液中共存离子可以降低螯合树脂对 ＰＧＥｓ 的

吸附性能．Ｌｉｎ 等［４３］ 利用带硫脲官能团的螯合树脂

吸附 ＰＧＥｓ 时发现，加入干扰离子 Ｃｕ２＋后，树脂对 Ｐｔ
（Ⅳ）、Ｐｄ（Ⅱ）的吸附率下降：Ｐｔ（Ⅳ）的吸附率由

９３％降至 ５２％；Ｐｄ（Ⅱ）影响稍小，吸附率由 ９９％降

至 ８６％．Ｋａｕｒ 等［４４］ 研究 ２⁃噻吩甲醛⁃３⁃胺苯硫脲对

Ｃｏ（Ⅱ）、Ｎｉ（Ⅱ）、Ｃｕ（Ⅱ）和 Ｐｄ（Ⅱ）的吸附时发现，
树脂对 ４ 种元素的单独吸附量，大于共存时的吸附

量．共存离子对树脂吸附 ＰＧＥｓ 产生了影响，这与过

渡金属元素的自身结构有关．过渡金属元素外层空

轨道较多，同价态金属之间可能会形成相似的络合

物结构，例如元素 Ｃｄ（Ⅱ） 和 Ｐｔ （Ⅱ） 都可以形成

ＭＣｌｎ ２
－ｎ型结构，而有些螯合树脂的官能团，可能只

针对某一种络合结构或者某一类金属进行识别，导
致无法准确捕捉溶液中的不同元素，从而引起树脂

对铂族元素吸附能力的变化．另外，树脂对溶液中其

他元素如 Ｃ、Ｏ、Ｓｉ、Ｃａ、Ｋ、Ｆｅ 等的吸附，可以导致螯

合树脂对ＰＧＥｓ吸附能力的下降，如吸附了 Ｃ、Ｏ，导
致负电性增加，排斥负电络合物；吸附了链式小分

子⁃ＣＯＯＨ 结构，导致结构变大，排斥 ＰＧＥｓ 的复杂络

合形态等［４４］ ．
２ ３　 ｐＨ 值的影响

ｐＨ 不但影响了 ＰＧＥｓ 形态，还影响了螯合基团

对 ＰＧＥｓ 的选择性．以乙二胺四乙酸（ＥＴＤＡ）为例，
在 ｐＨ 为 ６，Ｃｕ２＋、Ｐｂ２＋、Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋、Ｈｇ２＋、Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋等

多种离子共存的 Ｃｌ－溶液中，螯合剂更倾向于与 Ｐｄ
发生络合作用，并且 ｐＨ 越小，Ｐｄ⁃Ｃｌ 型络合物的稳

定常数越大，ＥＴＤＡ 越容易吸附 Ｐｄ［４０－４２］ ．并且溶液

中 Ｈ＋和 Ｃｌ－的浓度变化也引起了树脂对铂族元素的

吸附差异，当盐酸浓度为 ０．１ ｍｏｌ·Ｌ－１时，Ｒｈ 形成了

稳定的 Ｒｈ⁃Ｃｌ⁃ＯＨ 络合物，但此时树脂对 Ｒｈ 的吸附

率低于 ４％，甚至有些树脂不吸附 Ｒｈ；而当盐酸浓度

高于 ０．１ ｍｏｌ·Ｌ－１时，Ｒｈ 的配合物转化为 Ｒｈ⁃Ｃｌ，树
脂开始吸附 Ｒｈ（Ⅲ），随着盐酸浓度增加，Ｒｈ⁃Ｃｌ 型
络合物越稳定，树脂对 Ｒｈ 的吸附量也逐渐增加．
Ｐｔ（Ⅳ）的结果恰好相反，随着盐酸浓度的增加，树
脂对 Ｐｔ（Ⅳ）的吸附量逐渐下降，在 ０．１ ｍｏｌ·Ｌ－１时，

吸附量最大，５ ｍｏｌ·Ｌ－１时吸附量最小．这可能是 ｐＨ
越大，Ｒｈ 的络合态越不易被树脂吸附；而 Ｐｔ 则随着

ｐＨ 变大，形成了有利于吸附的络合物形态．并且 ｐＨ
还影响螯合树脂的表面吸附位点，如 ｐＨ 增大，改变

树脂表面负电性增强，从而导致树脂对负电配体结

构的排斥．
通过螯合剂吸附 ＰＧＥｓ 的机理讨论可以发现，

螯合过程受到螯合剂结构、共存离子、溶液 ｐＨ 值、
铂族元素络合物形态等多因素影响．常规海水条件

下，铂族元素存在着不同形态的配合物，而用于吸附

的螯合树脂可能只对一种结构的络合物存在高效吸

附；并且海水中其他元素可能占据树脂的吸附位点，
与铂族元素形成竞争，引起吸附性能下降．因此，针
对不同的研究内容应选择不同的螯合树脂和吸附条

件，如测定 ＰＧＥｓ 在海水中的总溶解态，只需调整溶

液 ｐＨ 使铂族元素络合物保持最易被吸附的形态；
而对于确定 ＰＧＥｓ 在海水中的形态以及各形态的含

量，则利用螯合树脂对 ＰＧＥｓ 不同形态的吸附差异

来解决．

３　 螯合树脂对海水中铂族元素富集的研究进展

螯合树脂所带官能团是与铂族元素产生配位作

用的功能部分，官能团决定螯合树脂对铂族元素的

吸附能力和选择性［４１－４４］ ．本文对 ３ 种常用于富集铂

族元素的螯合树脂（官能团含氮、硫、氮⁃硫型螯合树

脂）进行讨论［４１］，以期找到一种或者一类更优异的

螯合树脂．
３ １　 含氮型螯合树脂

含氮型螯合树脂对铂族元素吸附量一般很大，
因此常用于铂族元素的富集［４５］ ．Ｂａｉ 等［４６］ 利用含氮

类大环聚醚官能团的螯合树脂吸附 Ｐｄ 时发现：
［Ｐｄ（ＮＯ３） ４］ ２－与树脂 （ Ｌ） 以及溶液中的 Ｈ＋ 共同

作用，形成了［（Ｈ＋ Ｌ） ２（Ｐｄ（ＮＯ３） ４）］ ２－ 或［（Ｈ＋ Ｌ）
（Ｐｄ（ＮＯ３） ４）（Ｈ

＋）］型的螯合物，可以有效地捕捉溶

液中的 Ｐｄ．Ｚａｖｏｉｕｒａ 等［４７］利用三氨丙基改性螯合树

脂富集海水中的 Ｐｔ 时发现，氮原子含量及所形成的

结构对树脂吸附铂族元素的影响很大，Ｎ 原子含量

越大，越有成环趋势，吸附性能越优良．带环和不带

环的含氮树脂对铂族元素的吸附能力差异性很大．
例如，聚胺不带环的螯合树脂在多离子共存时，对
Ｐｔ（Ⅳ）、Ｐｄ（Ⅱ）表现出了选择性，但选择性只有在

强酸条件和短吸附时间内才能实现，适用范围较

窄［４３］ ．由表 ２ 可以发现，带有环结构螯合树脂，富集

倍数更高，吸附性能更优良．
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表 ２　 不同类型含氮型螯合树脂对 ＰＧＥｓ 富集倍数
Ｔａｂｌｅ ２　 Ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ｆａｃｔｏｒ ｏｆ ｐｌａｔｉｎｕｍ ｇｒｏｕｐ ｅｌｅｍｅｎｔｓ ｂｙ
ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｙｐｅｓ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ⁃ｃｏｎｔａｉｎｉｎｇ ｃｈｅｌａｔｅ ｒｅｓｉｎ
官能团
Ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｇｒｏｕｐ

元素
Ｅｌｅｍｅｎｔ

富集倍数
Ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ

ｆａｃｔｏｒ

文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

聚苯胺带环
Ｐｏｌｙａｎｉｌｉｎｅ⁃ｒｉｎｇ

Ｐｄ １２５ ［４５］

聚胺不带环
Ｐｏｌｙａｎｉｌｉｎｅ⁃ｎｏ ｒｉｎｇ

Ｐｔ、Ｐｄ ２０ ［４８］

以⁃Ｎ 连接的大环平面结构
Ｌａｒｇｅ ｒｉｎｇ ｐｌａｎａｒ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｗｉｔｈ
Ｎ

Ｐｄ ３１３ ［４９］

丙烯基二硝基苯基不带环
Ｐｒｏｐｙｌｅｎｅ ｄｉｎｉｔｒｏｐｈｅｎｙｌ ｗｉｔｈｏｕｔ
ｒｉｎｇ

Ｒｕ ５０ ［５０］

　 　 通过红外表征饱合吸附 Ｐｔ 的聚氨基甲酸⁃聚氨

酯型螯合树脂时发现，Ｐｔ⁃Ｏ、Ｐｔ⁃Ｎ 的吸收明显增加，
吸附应由⁃Ｎ、⁃Ｏ 决定．试验还发现，ｐＨ 越低，吸附量

越大，通过电位表征发现，ｐＨ 越低，树脂表面质子化

的氧原子和氮原子量越大．因此，含氮螯合树脂主要

通过 Ｈ＋、Ｍ⁃Ｏ 和 Ｍ⁃Ｎ 之间的作用实现对 ＰＧＥｓ 的吸

附，螯合作用和离子缔合效应是树脂吸附 Ｐｔ 的最主

要机理［５０］ ．并且 Ｎ 原子越容易成环，环状结构越多，
树脂对 ＰＧＥｓ 的吸附量越大，因此含氮螯合树脂通

常对 ＰＧＥｓ 有较高的吸附量．
３ ２　 含硫型螯合树脂

铂族元素的含硫络合态比较稳定，一般含硫型

螯合树脂对铂族元素都有较强的选择性． Ｚｈａｎｇ
等［５１］利用脒基硫脲改性的硅胶树脂富集 Ｐｄ 时发

现，当 ５ 种干扰离子（Ｃｕ、Ｆｅ、Ｃｏ、Ｎｉ、Ｃｒ）存在且浓度

较高时，树脂仍对 Ｐｄ 表现出高选择性，在强酸条

件下树脂对 Ｐｄ 的选择性最高，方法检测限为 １７
ｎｇ·Ｌ－１ ．由表 ３ 可以发现，含硫的螯合树脂对干扰

离子的耐受程度很高，即使干扰离子浓度达到铂族

元素的 １０５倍，螯合树脂仍然对铂族元素有较高的

回收率，这与含硫官能团有关．螯合基团上的⁃Ｓ 可以

与铂族元素形成稳定的配合作用，一个⁃Ｓ 对应一个

吸附位点，多个⁃Ｓ 臂与铂族元素形成网状结构，牢
牢地将铂族元素固定在螯合树脂上；而共存离子与⁃
Ｓ 之间的螯合作用要小于 ＰＧＥｓ，从而导致含硫型螯

合树脂对铂族元素有很高的选择性［５１］ ．另外，ｐＨ 还

会影响含硫螯合树脂的应用．Ｈ＋ 浓度越大，⁃Ｓ 表面

质子化程度增大，树脂活性增加；而在弱酸和碱性环

境中，ＰＧＥｓ 与含硫树脂之间的配合物作用很弱，容
易发生水解，因此含硫树脂多在强酸环境中应用．但
树脂的吸附量有时会低于含氮型螯合树脂［５４］ ．

表 ３　 干扰离子存在时含硫型螯合树脂对铂族元素回收率
Ｔａｂｌｅ ３ 　 Ｒｅｃｏｖｅｒｙ ｏｆ ｐｌａｔｉｎｕｍ ｇｒｏｕｐ ｅｌｅｍｅｎｔｓ ｂｙ ｓｕｌｆｕｒ⁃
ｃｏｎｔａｉｎｉｎｇ ｒｅｓｉｎ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｃｅ ｏｆ ｉｎｔｅｒｆｅｒｉｎｇ ｉｏｎ

官能团
Ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ
ｇｒｏｕｐ

元素
Ｅｌｅｍｅｎｔ

干扰离子
Ｉｎｔｅｒｆｅｒｅｎｃｅ

ｉｏｎ

干扰倍数
Ｉｎｔｅｒｆｅｒｅｎｃｅ

ｆａｃｔｏｒ

回收率
Ｒｅｃｏｖｅｒｙ
（％）

文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

脒基
Ａｍｉｄｉｎｏ

Ｐｄ Ｎｉ，Ｃｒ ＞１０３ ９８．７～１００．６ ［５１］

巯基
Ｍｅｒｃａｐｔｏ

Ｐｄ，Ｐｔ，Ｐｄ Ｃｏ，Ｍｎ １０～２００ ８９～９９ ［５２］

Ｎａ，Ｋ，Ｃｌ １０５ ８４～１１８ ［５３］

含硫芳香烃基
Ｓｕｌｆｕｒ⁃ａｒｏｍａｔｉｃ

Ｐｔ，Ｐｄ Ａｌ，Ｙ １０～２００ ８７．２～９３．４ ［５４］

３ ３　 含氮⁃硫型螯合树脂

官能团含氮⁃硫两种元素的螯合树脂也是常用

于富集铂族元素的一种介质［５５－５６］ ．Ｍｌａｄｅｎｏｖａ 等［５７］

利用一种半胱氨酸改性的含氮硫基团的螯合树脂，
对海水中的 Ｐｔ、Ｐｄ 进行了富集．富集试验发现，Ｐｔ、
Ｐｄ 两种元素的回收率可以达到 ９８％ ～ １０４％ 和

９７％～１０１％，检测限为 ０．０３ 和 ０．０６ μｇ·Ｌ－１ ．而 Ｒｏ⁃
ｆｏｕｅｉ 等［５８］ 得到了更优的结果，利用 ２⁃氨基⁃５⁃巯基⁃
１，３，４ 噻二唑改性的螯合树脂，对 Ｐｔ 表现出较高的

吸附容量，达到 １６９ ｍｇ·ｇ－１，对自然水体中的 ＰＧＥｓ
的检测限可达到 ０．００６ ｎｇ·Ｌ－１ ．Ｃｅｔｉｎ 等［５９］报道了一

种带有甲基丙酰胺和丙磺酸两种官能团的螯合树脂

对 Ｐｄ（Ⅱ）的高选择性：富集的最优 ｐＨ 范围仍然为

酸性，因为碱性条件下 Ｐｄ（Ⅱ）易形成 Ｐｄ（ＯＨ） ２（ｓ）
沉淀，无法被吸附；在海水条件下，树脂对 Ｐｄ 的回

收率可以达到 ９６％ ～ １０２％．Ｈｏｓｈｉ 等［６０］ 利用二氨基

脲改性得到了一种氮⁃硫混合型螯合树脂，并将其应

用于多离子共存下 ＰＧＥｓ 的吸附，反应在酸性条件

下进行，ｐＨ 值在 ０ ～ ５ 时，树脂的吸附量十分稳定，
当 ｐＨ＞５ 时，树脂对 Ｐｔ、Ｐｄ 的吸附量开始减小．
　 　 由表 ４ 发现，相较于单一含氮型或者含硫型树

脂，含氮⁃硫型螯合树脂对 ＰＧＥｓ 的富集既表现出优

良的回收率，又有较宽的ｐＨ适用范围，因此应用时

表 ４　 不同类型树脂对 ＰＧＥｓ 的回收率及适用 ｐＨ
Ｔａｂｌｅ ４　 Ｒｅｃｏｖｅｒｙ ｏｆ ＰＧＥｓ ｆｒｏｍ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｙｐｅｓ ｏｆ ｒｅｓｉｎｓ
ａｎｄ ａｐｐｌｉｃａｂｌｅ ｐＨ

树脂类型
Ｔｙｐｅ ｏｆ ｒｅｓｉｎ

ｐＨ 回收率
Ｒｅｃｏｖｅｒｙ

文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

含氮型 ＜１ ＞９０％ ［４６－４７］
Ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｔｙｐｅ
含硫型 ＜１ ≥９９％ ［５１－５２］
Ｓｕｌｆｕｒ ｔｙｐｅ
含氮⁃硫型 ２．５～８ ≥９５％ ［５８－５９］
Ｎｉｔｒｏｇｅｎ⁃ｓｕｌｆｕｒ ｔｙｐｅ
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可不调节 ｐＨ 直接富集海水环境中的 ＰＧＥｓ（另外，
文中螯合树脂吸附的铂族元素是利用淋洗液洗脱，
回收率大部分在 ９０％～１２０％，因此本文不再单独讨

论铂族元素在螯合树脂上的解吸），这对研究实际

条件下海水中 ＰＧＥｓ 的形态和含量意义重大，是一

种应用前景广阔的螯合树脂．

４　 结论与展望

海水环境中，ＰＧＥｓ 主要以络合态存在，一部

分为无机络合态，一部分为有机络合态． 无机络

合态中， Ｐｄ、 Ｐｔ 以 ［ ＰｄＣｌ３ＯＨ２－ ］ ／ ［ ＰｄＣｌ４
２－ ］ 和

［ＰｔＣｌ３ＯＨ２－］ ／ ［ＰｔＣｌ４
２－ ］ 为主，且比例近于恒定．而

Ｒｈ 的无机络合态，一部分形成沉淀被海水中的颗粒

物吸附，另一部分则发生水解以 Ｒｈ（ＯＨ） ｎ
３－ｎ（ｎ ＝ ４，

５，６）存在．有机络合态由于受到溶解性有机质复杂

组成的影响，无法对其结构给出准确判断．海水中的

理化参数 ｐＨ、盐度、溶解性有机质等影响了 ＰＧＥｓ
的络合形态，盐度能增加部分 ＰＧＥｓ 的憎水性，导致

沉淀；溶解性有机质可使 ＰＧＥｓ 的溶解性增加，但这

方面的机理仍不明确，尤其在实际环境中． ｐＨ 将改

变络合物形态，引起铂族元素的迁移和转化，但作用

机理仍不能确定．
螯合树脂对不同络合形态的吸附差异，为分离

不同形态的 ＰＧＥｓ 提供了可能．这种可能是依靠树脂

的螯合臂和吸附位点与铂族元素之间发生强络合作

用和离子交换作用来实现．但这种应用较少，虽然有

前景，但仍需深入研究．
常用于富集 ＰＧＥｓ 的螯合树脂中，含氮型螯合

树脂对铂族元素的吸附量通常较大，含硫型螯合树

脂对铂族元素的选择性较强；两种树脂的最优 ｐＨ
范围都在强酸条件下；而含氮⁃硫型螯合树脂对

ＰＧＥｓ既有较大吸附，又能实现高选择性，且 ｐＨ 适用

范围很广，可在海水 ｐＨ 范围内直接实现对 ＰＧＥｓ 的

富集，是一种可以用于研究实际条件下海水中 ＰＧＥｓ
的理想树脂．
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