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摘要： 零价汞（Hg0）和含氯挥发性有机化合物（CVOCs）因具有高毒性、高迁移转化等特性，易在大

气中形成多种二次污染物，严重危害人类及环境健康，已引起全球范围内的广泛关注。作为重要

的污染来源，工业烟气中 Hg0 和 CVOCs 的控制是研究的热点及难点，目前还鲜有报道 CVOCs 对

吸附剂低温吸附 Hg0 影响的研究。探究了不同常见吸附剂对 Hg0 的低温吸附性能，并以氯苯为

例，考察 CVOCs 对 Hg0 吸附性能的影响。通过制备活性炭及其改性材料、硫化物、金属氧化物

3 类材料，探讨了不同吸附材料在 80~120 ℃ 低温下对 Hg0 的吸附活性及反应机理。研究结果表

明，Hg0 吸附活性从高到低排序分别为 CuS/AC>CuS>Mn2O3>AC>HCl/AC。BET 分析结果显示，

不同吸附剂的比表面积和孔径类型与 Hg0 吸附性能间没有直接关系；而 XPS 结果进一步证明，

CuS 及 Mn2O3 中的氧化性物种（如 Cu2+、 、Mn3+）为主要活性位点，可实现 Hg0 的化学吸附。加

入氯苯后，CuS/AC、AC 吸附能力不变，其他 3 种材料均有受到抑制，其中 Mn2O3 吸附效率下降超

过 50%。Hg0-TPD 结果表明，在纯 Hg0 吸附时，CuS/AC、CuS 中汞的主要存在形态为 HgS；Mn2O3

中汞的主要存在形态为 HgO，但也存在物理吸附的 Hg0；AC 仅对 Hg0 进行物理吸附；HCl/AC 中同

时存在 HgCl2 和物理吸附的 Hg0。加入氯苯后，CuS 中汞的主要存在形态仍为 HgS，而 CuS/AC 除

了 HgS 还出现了 Hg0，Mn2O3 中出现了 HgCl2 的吸附组分。动力学分析结果表明，不同吸附材料

对 Hg0 的吸附过程均符合准一级动力学模型（R2>0.99），说明其主要受外扩散主导；而氯苯的共存

促进了 HCl/AC 和 Mn2O3 对 Hg0 的化学吸附。此外，根据模型拟合结果，AC、HCl/AC、CuS、
Mn2O3 在氯苯共存时的 Hg0 吸附容量分别从 842.5、573.4、55 505.6、3 352.6 μg/g 降低至 730.3、
181.7、5 504.1、434.0 μg/g。通过探索 CVOCs 对 Hg0 吸附的影响，对后续研究 Hg0 和 CVOCs 低

温共吸附方法具有一定的借鉴意义。
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Abstract：Elemental mercury (Hg0) and chlorinated volatile organic compounds (CVOCs), which are
highly  toxic,  exhibit  significant  migration  and  transformation  capabilities,  making  them  prone  to
forming  various  secondary  pollutants  in  the  atmosphere.  This  poses  serious  threats  to  human  and
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environmental  health,  garnering  widespread  global  attention.  Despite  numerous  studies,  controlling
mercury and CVOCs in industrial flue gas remains a significant research challenge. Notably, there are
few reports on the impact of CVOCs on the low-temperature adsorption of Hg0. This study investigated
the  low-temperature  adsorption  performance  of  various  common  adsorbents  for  Hg0,  specifically
assessing the effect of CVOCs using chlorobenzene as a model compound. We prepared three types of
materials: activated carbon and its modified materials, sulfide, and metal oxides, and evaluated their Hg0

adsorption activity at low temperature (80-120 ℃). The adsorption performance was ranked as follows:
CuS/AC>CuS>Mn2O3>AC>HCl/AC.  Brunauer-Emmet-Teller  (BET)  analysis  indicated  no  direct
relationship between the specific  surface area or  pore type of  the adsorbents  and their  Hg0 adsorption
performance.  In  contrast,  X-ray  photoelectron  spectroscopy  (XPS)  results  revealed  that  oxidizing
species  such  as  Cu2+,  ,  and  Mn3+  in  CuS  and  Mn2O3  served  as  the  primary  active  sites  for  the
chemisorption  of  Hg0.  After  adding  chlorobenzene,  the  adsorption  performance  of  CuS/AC  and  AC
remained  unchanged,  while  the  other  three  materials  exhibited  inhibited  performance,  particularly
Mn2O3,  whose adsorption efficiency decreased by over 50%.  Hg0  temperature-programmed desorption
(TPD) experiments demonstrated that HgS was the predominant form of mercury in CuS/AC and CuS
when only mercury was present in the flue gas. In Mn2O3, HgO was the primary form, accompanied by
some physically adsorbed mercury, whereas AC only facilitated physical adsorption of Hg0. In HCl/AC,
both HgCl2 and physical adsorbed Hg

0 were detected. Following the addition of CVOCs, the main form
of mercury in CuS remained HgS, while physical adsorbed mercury appeared in CuS/AC. Additionally,
Mn2O3  exhibited  a  new  adsorption  component,  HgCl2.  Kinetic  analyses  indicated  that  the  adsorption
process of Hg0 across different adsorbent materials conformed to a pseudo-first kinetic model (R2>0.99),
highlighting the  dominant  role  of  external  diffusion.  The presence  of  chlorobenzene further  enhanced
the  chemisorption  of  Hg0  by  HCl/AC  and  Mn2O3.  Moreover,  the  Hg0  adsorption  capacities  of  AC,
HCl/AC,  CuS,  and  Mn2O3  decreased  significantly  in  the  presence  of  chlorobenzene,  dropping  from
842.5,  573.4,  55  505.6,  and  3  352.6  μg/g  to  730.3,  181.7,  5  504.1,  and  434.0  μg/g,  respectively.  By
exploring the  effects  of  CVOCs on the  adsorption  of  Hg0,  this  study contributes  valuable  insights  for
future research on low-temperature co-adsorption methods involving Hg0 and CVOCs.
Keywords： Low  temperature  adsorption； Elemental  mercury； CVOCs； Chlorobenzene；
Adsorbents；Industrial flue gas

 

0    引　　言

汞是一种具有高毒性的化学物质，由于其特

殊的理化性质，在常温下以液态形式存在，易缓慢

挥发进入环境。气态零价汞（Hg0）是可以通过大

气进行跨国界传输的全球性的污染物之一，经过

迁移及转化进入其他生态系统后，具有高生物富

集性、高生物毒性和持久性等毒害特点 [1]。大气

中的汞污染物还可以沉降到土壤、水体中，破坏生

态系统。汞沉积物经食物链不断富集（同时在生

物体内甲基化），造成汞污染区域内的生物体内汞

含量比正常生态环境的生物高数百倍[2]。因此，对

汞的人为排放控制势在必行，各国纷纷出台相应

的政策和标准以减少汞的排放，国际上也共同制

定了许多公约对汞排放作出限制。2017年《关于

汞的水俣公约》生效，128个签约方自 2020年起禁

止生产和进出口含汞产品。

工业烟气（如燃煤、金属冶炼、垃圾焚烧等行

业）是大气中 Hg0 的主要来源，而其生产物料或添

加剂中的含硫、含氮、含氯物质在高温下会分解

产生二氧化硫（SO2）、氮氧化物（NOx）、含氯挥发

性有机化合物（CVOCs）等气体物质，从而形成多

污染物共存烟气[3]。目前，已有许多学者研究了

SO2 和 NOx 对去除 Hg0 的影响 [4-6]，而鲜有关于

CVOCs与 Hg0 共存的影响研究。大气中的 CVOCs
自二十世纪初随着人类活动逐渐进入环境中，成

为土壤和空气中无处不在的污染物，在中国京津

冀地区、长江三角洲地区、珠江三角洲地区
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CVOCs甚至成为环境中最常被检测到的挥发性

污染物之一[7-8]。部分 CVOCs具有较强的挥发

性、稳定性、难降解性（如 CCl4 的大气寿命可高

达 100年），这个特质使得它们一旦释放到环境

中，便可以在环境介质中远距离传输，甚至还可通

过全球分馏效应，实现从热带到温带、从温带到寒

带的迁移，污染两极环境[9]。由于部分 CVOCs对
人类潜在的致癌威胁而被列为重点污染物，受到

严格监测和控制。我国出台的诸多排放与控制标

准中都对 CVOCs制定了严格的限值，如《石油化

学工业污染物排放标准》（GB31571—2015）、《生

活垃圾焚烧污染控制标准》（GB18485—2014）等。

汞的排放控制技术有直接冷凝法、催化氧化

法、吸收法、吸附法等。目前应用最广泛的是吸

附法，其除汞效率高、选择性强、设备简单。活性

炭作为最常见的吸附材料，可将烟气中的气态汞

转化为颗粒汞，再利用除尘方式将其进行收集去

除[10]。此外，活性焦炭[11]、生物质炭[12]、活性炭纤

维[13] 等炭基材料也发现有显著的脱汞效率。通过

卤素改性可进一步提高活性炭对汞的化学吸附能

力[14]。熊银伍等[15] 研究表明，150 ℃ 时氯改性活

性焦炭表现出良好的脱汞效率，且该趋势在实验

范围内随 Cl浓度的增加而提高。孙青柯等[16] 研

究了不同卤化盐改性对吸附剂脱汞性能的影响，

发现不同卤化盐有不同效果，其中铜卤化盐能显

著提高脱汞能力，并且实验证实了其改性后对汞

主要为化学吸附，物理吸附仅占极小的比重

（<5%）。除了炭基材料，常见的具有较大比表面

积的非炭基吸附材料（氧化铝、沸石、二氧化钛

等）也常用于改性研究。XU等 [17] 研究发现 CuO
改性后的 TiO2 能在低温段使脱汞效率达 98% 并

保持一段时间，反应机理可能是 Cu2+与废气中的

Hg0 反应被还原成 Cu+，对汞进行了脱除。ZHOU
等[18] 通过 XPS研究发现 Mn改性材料会捕捉进

气中的 O2 并转化为化学吸附氧，促进 Hg0 的氧

化。对于 CVOCs的控制而言，可根据其物理化学

性质是否改变而分为破坏性技术（热焚烧法、生物

治理法、高级氧化技术、还原脱氯技术）和非破坏

性技术（冷凝法、吸收法、吸附法等）。其中，吸附

法是从废气中去除 VOCs的一种典型方法，具有

极高的可靠性。常用的吸附剂有炭基材料，如活

性炭、活性炭纤维、有序介孔碳、石墨烯及其衍生

物、生物炭、碳硅复合材料等。活性炭是研究最

多的吸附材料，经济性高、热稳定性和酸碱稳定性

强，对 VOCs也有较强的吸附能力[19]。

本研究针对 Hg0 和 CVOCs的理化特性，合成

潜在的吸附材料（改性活性炭、金属硫化物、金

属氧化物），以 Hg0 为主要去除对象进行吸附实

验，考察吸附材料的吸附效率和容量，并探究

CVOCs（以氯苯为例，Chlorobenze，CB）组分对不

同材料 Hg0 吸附性能的影响。最后，通过比表面

积分析（Brunner-Emmet-Teller，BET）、X射线光电

子能谱技术（X-ray photoelectron spectroscopy，XPS）、
Hg0 程序升温脱附（Hg0-Temperature  Programmed
Desorption，Hg0-TPD）等表征方法探索 Hg0 吸附机

制及 CB的影响机理，为进一步优化材料结构提

供理论和实验基础。 

1    材料和方法
 

1.1    吸附剂的制备

通过相关文献的调研，为探究不同类型吸附

材料的效果，分别合成了硫化物、金属氧化物，并

对商用活性炭（AC）进行改性处理，共获得了 10
种吸附材料：AC、HCl/AC、HNO3/AC、H2O2/AC、
CuS/AC、CuS、ZnS、CuO、Fe2O3、Mn2O3。 

1.1.1    改性活性炭的制备

HCl/AC、HNO3/AC、H2O2/AC的制备：取 1 g
AC分别在 100 mL高浓度 HCl、HNO3、H2O2 溶液

中浸泡 4 h。浸泡结束后，用高纯水清洗至清洗液

呈中性，置于真空干燥箱中 60 ℃ 真空干燥 12 h；
干燥后的材料用 0.03  g/mL的 KOH溶液浸泡

3 h。浸泡结束后，用高纯水清洗至清洗液呈中性，

置于真空干燥箱中 60 ℃ 真空干燥 2 h。最后在

500 ℃ 管式炉中高温焙烧 4 h（N2 氛围，升温速率

5 ℃/min），制得 HCl/AC、HNO3/AC、H2O2/AC。
CuS/AC的制备：取 5 g AC用高纯水浸泡洗

涤 1 h，在干燥箱 110 ℃ 条件下干燥 4 h。然后按

照 CuS和 AC质量比为 10% 称取 Cu(NO3)2·6H2O，

先用配置的 Cu(NO3)2 溶液浸泡 AC。过夜后，用

适量的 Na2S·H2O配制溶液，滴加到浸泡 AC的溶

液中，置于磁力搅拌器上搅拌 1 h。然后将溶液及

其沉淀物转移至油浴装置中，在 80 ℃、300 r/min
条件下反应 4 h直至液体完全蒸发。将所得到的

材料抽滤洗净，置于真空干燥箱 65 ℃ 干燥 12 h，
制得 CuS/AC。 

1.1.2    硫化物的制备

金属硫化物是硝酸盐和 Na2S通过沉淀法获

得。将 0.01 mol的 Na2S·H2O和等摩尔的硝酸盐

   

3



Cu(NO3)2·6H2O或 Zn(NO3)2·6H2O分别溶解于超

纯水中，再将 Na2S溶液滴加到硝酸盐溶液中。将

反应的溶液置于磁力搅拌器上，室温下搅拌 2 h。
搅拌停止后室温下静置 2 h，然后通过离心法将沉

淀物从溶液中分离，并用超纯水和无水乙醇分别

清洗 3~4次，然后将样品送入真空干燥器中干燥

脱水，制得 CuS、ZnS。 

1.1.3    氧化物的制备

CuO的制备：取 10 g Cu(NO3)2·3H2O在 400 ℃
马弗炉里（升温速率为 10 ℃/min）烧制 3 h，制得

CuO。

Mn2O3 的制备：110 mL 0.1 mol/L Mn(NO3)3 溶
液中加入 20 mL氨水，加入适量高纯水搅拌 0.5 h。
将所得到的材料抽滤洗净，置于 80 ℃ 烘箱中干燥

过夜。然后将所得材料在 500 ℃ 马弗炉里高温烧

制 3 h，制得Mn2O3。

Fe2O3 的制备：将 0.01 mol的 FeN3O9·9H2O和

0.03 mol的 NaOH配置成溶液并混合，将反应的

溶液置于磁力搅拌器上，室温下搅拌 2 h。然后通

过抽滤将沉淀物从溶液中分离出来，并用超纯水

清洗 3~4次，置于 80 ℃ 烘箱中干燥 2 h。将所得

材料在 500 ℃ 马弗炉中高温烧制 2 h，制得 Fe2O3。

以上材料除活性炭类材料呈粉末状外，其

余材料均经过压片、研磨、筛选得到 40~60目颗

粒物。 

1.2    Hg0 吸附性能评价方法

本研究采用固定床装置进行吸附实验测定，

吸附装置主要包括 3个部分：进口气体配置、固定

床、出口气体浓度检测。实验前，需通过恒温槽使

氯苯发生罐（10 ℃）和汞发生罐（35 ℃）内保持相

对稳定的蒸汽压。实验时，通过流量控制装置调

节进口气体的 N2 流量，从发生器内吹出稳定浓度

的 Hg0 或氯苯，并将总流量控制在 200 mL/min。
实验时的气体浓度：Hg0 浓度为 936~1 080 μg/m3,
氯苯浓度为约 4 000 mg/m3。在旁路检测到气体

浓度稳定时，将气体转换到主路进行吸附实验，

吸附剂用量一般为 20 mg，金属氧化物因密度较大

需要 50 mg。气路切换前可通过管式炉控制吸

附剂的反应温度（基于文献调研，其中活性炭和金

属硫化物反应温度 80 ℃，金属氧化物反应温度

120 ℃[20]）。通过 LUMEX RA915+测汞仪监控吸

附后尾气的实时 Hg0 浓度。吸附剂的脱汞效率

η（%）计算公式：

η =
1
t

w t

0

(
1− ct

c0

)
dt×100% （1）

式中：c0（μg/m
3）为进口气体中的汞浓度；ct（μg/m

3）

为某一时刻的出口气体中的汞浓度；t（min）为反

应时间。

吸附剂的吸附容量 qt（μg/g）是衡量吸附剂吸

附水平的关键参数，本研究根据吸附剂的实际情

况，将吸附容量分为饱和吸附容量或 3 h吸附容量：

qt =
1
m

w t

0
f × (c0− ct)dt （2）

式中：m（g）为吸附剂质量； f（mL/min）为烟气总

流量。 

1.3    材料表征

采用 XPS分析样品的表面化学元素及价态。

仪器型号为 Thermo Scientific K-Alpha型，激发源

为 Al-Kα射线（hv=1 486.6 eV），灯丝电流为 6 mA，

工作电压为 12 kV，以 C 1s=248.80 eV结合能为标

准进行校正。采用 Autosorb-IQ3型吸附仪表征材

料的 BET比表面积、平均孔径等信息。测定前先

在 300 ℃ 下抽真空处理 3 h,然后进行吸附-脱附实

验绘制吸附等温线。Hg0-TPD实验可表征吸附剂

材料表面活性组分和反应气体的作用强弱。先将

吸附材料进行 1 h的吸附预处理，然后在 N2 氛围

下通过程序升温可得到吸附剂在不同温度下的脱

附线，温度范围为 30~500 ℃，升温速率为 5 ℃/min。 

2    结果与讨论
 

2.1    不同吸附材料脱汞活性研究

首先，在 N2 条件下对 10种材料分别进行适

宜温度下的 Hg0 吸附性能测试。图 1（a）是商用活

性炭及改性后材料的比较，从图中可以明显观察

到，利用 HNO3/AC和 H2O2/AC在 80 ℃ 反应条件

下对汞的吸附能力急剧下降，与未改性 AC性能

相比，HCl/AC也有所下降，但未出现类似 HNO3/
AC和 H2O2/AC的情况。这是因为 HCl结合在活

性炭上而使 Hg0 的吸附位点急剧减少情况，为

CVOCs及 Hg0 的共吸附提供了可能。图 1（b）是
硫化物对 Hg0 吸附性能的比较，同样从图中可以

明显区分出 CuS与 ZnS对 Hg0 的吸附性能差异。

ZnS在吸附 0.5 h后失去了活性，而 CuS在 3 h内

Hg0 去除效率仅下降约 0.3%。同时由于 CuS/AC
上的 CuS更均匀地分散在 AC上，CuS/AC表现出

优于 CuS的 Hg0 吸附能力。图 1（c）可以发现，在

120 ℃ 吸附条件下，CuO和 Fe2O3 基本没有吸附

Hg0 的能力，可能需要较高温度才能激发这 2种金
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属氧化物的吸附活性。这可能是由于 CuO和

Fe2O3 纯化合物不具备较大的孔径及比表面积，无

法与 Hg0 进行反应。根据 XU等 [17] 的研究，CuO
改性后的 TiO2 在低温段的脱汞效率达 98%。

Mn2O3 表现出较佳的 Hg0 吸附性能，其初始 Hg0

去除效率达 100%，且 180 min后效率仍达约 80%。

结合图 1（d）可以发现，Mn2O3 对 Hg0 的吸附能力

优于 AC。HCl/AC与 CuS/AC对汞的吸附效果差

异较大，CuS/AC吸附性能优于 HCl/AC。因此，推

测 Hg0 的吸附主要是化学吸附而不是物理吸附。

吸附效率从优到劣分别是 CuS/AC（100%）>CuS>
Mn2O3>AC>HCl/AC>H2O2/AC>ZnS>CuO>HNO3/
AC>Fe2O3（1.97%）。

根据式（2）积分计算得到不同材料的 3 h吸附

容量（图 2）。其中，AC和 HCl/AC的吸附容量分

别为 625.7  μg/g和 416.1  μg/g；CuS及 CuS/AC的

吸附容量分别为 1  745.2  μg/g和 1  805.4  μg/g。
Mn2O3 在吸附效率上虽然与 CuS/AC及 CuS相

近，但由于氧化物密度较大、用量较多，其吸附容

量仅为 593.2  μg/g。然而 ，HNO3/AC、H2O2/AC、
ZnS、CuO、Fe2O3 这 5种吸附材料基本无 Hg0 吸
附活性，其吸附容量均小于 35 μg/g。 

2.2    不同吸附材料的表征分析

通过 BET、 XPS等 表 征 手 段 分 析 了 AC、
HCl/AC、CuS、CuS/AC和 Mn2O3 的物理化学特

征。图 3（a）和（b）是 AC、HCl/AC、CuS/AC的 N2

吸附-脱附等温线图，其均属于Ⅰ类等温线，说明

其结构中主要以微孔为主。根据表 1数据可以发

现，改性后的 AC材料比表面积均有了较大的提

升，特别是 CuS/AC的比表面积达 2 788.84 m2/g，
且平均孔径也相对减小。图 3（c）显示，CuS的

N2 吸附-脱附等温线属于Ⅳ类，可观察到毛细管凝

聚产生的滞后现象；同时，由于回滞环等温线没有

明显的饱和吸附平台，说明 CuS的孔结构较不规

整。其比表面积和平均孔径分别为 14.04 m2/g和

12.11 nm，属于介孔材料。图 3（d）显示 Mn2O3 属
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图 1    不同吸附材料在 N2 条件下对 Hg0 的吸附性能

Fig. 1    Hg0 adsorption performances of different adsorbents under N2 conditions
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Fig. 2    Comparison of adsorption capacities

of different adsorbents
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Fig. 3    N2 adsorption-desorption isotherms for different adsorbents
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于Ⅲ类等温线，具有非多孔性金属氧化物的特

征。结合比表面积（ 8.86  m2/g）以及平均孔径

（51.58 nm），可以判断出 Mn2O3 属于大孔材料。

根据 BET测试及 Hg0 吸附性能结果，未发现不同

孔径类型对 Hg0 吸附的影响，甚至介孔、大孔材料

表现出优于微孔材料的 Hg0 吸附性能，说明在

Hg0 的去除过程中化学吸附可能起主导作用。
 
 

表 1    不同吸附材料的 BET 主要数据

Table 1    BET data for different adsorbents
 

样品 比表面积/（m2·g−1） 平均孔径/nm

AC 539.27 3.05

HCl/AC 1 182.00 2.75

CuS/AC 2 788.84 2.75

CuS 14.04 12.11

Mn2O3 8.86 51.58
 

为了证明化学吸附在 Hg0 吸附过程中的重要

作用，进一步通过 XPS分析了 CuS和 Mn2O3 在吸

附 Hg0 前后表面元素的价态变化。图 4（a）和（b）

S2−
n SO2−

4

S2−
n

SO2−
4

S2−
n

S2−
n

分别为 CuS吸附 Hg0 前后的 Cu 2p和 S 2p轨道的

谱图。结果表明，Cu 2p谱图中位于 931.4 eV和

951.4  eV的特征峰属于 Cu+的 2p3/2 和 2p1/2 分裂

缝，位于 933.7 eV和 953.7 eV的则属于 Cu2+，而位

于 943.4 eV处的宽峰为 Cu2+的振荡峰 [21]。吸附

Hg0 后，Cu2+的特征峰比例从 40.3% 降低至 38.5%。

在 S 2p谱图中，位于 161.8、163.8和 168.8 eV处

的谱峰分别属于 S2−、 和 ，且其峰面积占比

分别为 37.7%、16.2% 和 46.1%。其中 S2−和 为

CuS结构中的不同硫形态，而 可能为合成或

测试过程中表面部分硫物种被氧化所致。从图 4
（b）中可以明显观察到，吸附 Hg0 后， 的比例显

著减少，降低为 11.5%，而 S2−的比例则提高至

40.1%。结合后续 Hg0-TPD的形态分析，可以推

测 CuS中的 Cu2+和 可作为电子受体，将吸附的

Hg0 氧化为 Hg2+，并与 S2−进一步结合生成稳定的

HgS。同样，对 Mn2O3 反应前后的 XPS谱图进行

拟合分析，结果如图 4（c）和（d）所示。Mn 2p谱图

中位于 641.2 eV和 643.2 eV的特征峰分别归属
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图 4    CuS 及 Mn2O3 吸附 Hg0 前后的 XPS 谱图

Fig. 4    XPS spectra of CuS and Mn2O3 before and after Hg0 adsorption
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于Mn2+和 Mn3+[22]，面积占比为 71.6% 和 28.4%；而

经过 Hg0 吸附后其峰面积占比分别变为 76.7% 和

23.3%。图 4（d）中 O 1s谱图中位于 529.5 eV和

531.2 eV的特征峰分别对应于晶格氧（Oβ）和化学

吸附氧（Oα），面积占比为 79.3% 和 20.7%。Hg0 吸
附后，Oβ 的比例降低为 65.4%，而 Oα 的比例则相

应的增加至 34.6%。这说明 Mn2O3 中的高价态

Mn3+可将 Hg0 氧化，并与晶格氧结合形成 HgO。 

2.3    CVOCs 对脱汞活性的影响研究

以 CB为例考察了 CVOCs对不同材料 Hg0

吸附性能的影响。如图 5所示，由于 HNO3/AC、
H2O2/AC、ZnS、CuO自身 Hg0 吸附性能较低，在

CB共存时无法观察到显著的变化。对于 AC和

HCl/AC，虽然其自身 Hg0 吸附性能接近，但加入

CB进行共吸附时，AC吸附性能基本保持不变，

而 HCl/AC明显受到了抑制，降低了对 Hg0 的吸附

能力。对于金属硫化物，CB的存在抑制了 CuS的

吸附性能。在前 20 min，CuS对 Hg0 的吸附效率

表现出从 80% 至 100% 的振荡上升趋势。在继续

保持约 20 min的完全吸附后，其吸附效率开始逐

渐降低且在 180 min时降低至 78%。CuS/AC在

实验条件下对 Hg0 的吸附性能不受 CB的影响。

后续可延长反应时间使 CuS/AC达到 50% 穿透后

进一步考察 CB的影响。Mn2O3 在 CB存在时对

Hg0 的吸附性能急剧下降，其在 180 min的 Hg0 去
除效率从约 80% 降低至约 15%。
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图 5   CB 对不同材料 Hg0 吸附性能的影响

Fig. 5    Effects of chlorobenzene on the Hg0 adsorption performance of different materials
 

图 6分析了 5种具有吸附性能材料的 Hg0 吸
附效率。其中，HCl/AC、Mn2O3 下降趋势明显，

AC、CuS/AC基本保持不变，CuS吸附效率有所下

降。Mn2O3 吸附活性下降后与 AC较为相近，这与

汞吸附曲线上二者曲线类似相吻合。 

2.4    Hg0-TPD 结果分析

在 Hg0 条件下，不同材料的 Hg0-TPD结果如

图 7所示。AC上结合 Hg0 只有一种形态，脱附温

度达 208 ℃，根据尚未改性的活性炭吸附汞的原

理，该形态为物理吸附的 Hg0[23]，但此温度相对物
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理吸附较高，推测可能是活性炭上孔径发达，物理

吸附的 Hg0 深入活性炭内部，难以脱离，提高了脱

附温度。HCl/AC中位于 167 ℃ 的脱附峰归属于

物理吸附的 Hg0，但其低于 AC的脱附峰温度，可

能是 HCl改性过程中破坏或堵塞了活性炭的孔径

结构，使 Hg0 停留在活性炭表层，易于脱附；另一

个 227 ℃ 的峰归属于 HgCl2。结合 HCl处理后形

成的 C—Cl共价键分析可能的反应机理为气态

Hg0 被活性炭捕捉成为吸附态的 Hg0，然后和

HCl/AC中活性位点 C—Cl反应生成 HgCl2，反应

式如下：

Hg0
(g)→ Hg0

(ad) （3）

Hg0
(ad)+C—Cl→ C+HgCl （4）

HgCl+C—Cl→ C+HgCl2 （5）

CuS和 CuS/AC的 2个脱附峰温度均为 218 ℃
和 252 ℃，分别对应 β-HgS和 α-HgS的分解温

度[24-25]，没有物理吸附的 Hg0。其中，CuS中 β-HgS
和 α-HgS的面积比为 9.6∶1，CuS/AC中 β-HgS
和 α-HgS的面积比为 0.86∶1。由于 α-HgS的分

解温度更高，因此 CuS/AC对 Hg0 的吸附稳定性

高于 CuS。这可能是 CuS/AC上的 CuS更加分

散，有利于 α-HgS的形成，或者是 AC捕捉 Hg0 后
与 CuS比 CuS直接吸汞反应更有利于比较稳定

的 α-HgS的形成，其反应式如下：

Hg0
(ad)+2CuS→ HgS+Cu2S （6）

吸附 Hg0 后的 Mn2O3 在 191 ℃ 及 305 ℃ 附

近出现脱附峰，分别对应于物理吸附的 Hg0 和
HgO。根据 2个峰的面积可以推断出在 Mn2O3

的吸附中 HgO为主要的吸附形态，推测反应式

如下：

Hg0
(ad)+Mn2O3→ HgO+2MnO （7）

研究考察了 CB与 Hg0 共吸附对不同材料

Hg0 脱附性能的影响（图 8）。结果显示，AC中峰

位置为 221 ℃，略高于 Hg0 吸附后的脱附温度

（208 ℃），而 HCl/AC中物理吸附态 Hg0 消失，仅

存在位于 219 ℃ 的脱附峰。这说明 CB的共吸附

可促进物理吸附态 Hg0 向 HgCl2 转化，但是 CB的

竞争吸附作用也导致了 HCl/AC活性的下降。因

此，可以推测 AC上存在吸附 Cl和 Hg0 的活性位

点，当 Cl的活性位点尚未饱和时，不会影响 Hg0

的吸附（HCl/AC和 AC单独吸附 Hg0 的性能接

近，AC在单独吸附 Hg0 和 CB共存时的吸附性能

接近） ；而当 Cl的活性位点饱和时 ，可能抢占

Hg0 的活性位点造成其吸附能力下降（HCl/AC单

独吸附 Hg0 的性能优于 CB共存时的性能）。CuS
和 CuS/AC在 CB共存时的 Hg0-TPD曲线无明显

的变化。这说明 CB并不会改变 Hg0 在 CuS上的

吸附形态，但其竞争吸附作用导致了 CuS对

Hg0 吸附性能的降低。对于 Mn2O3，其在 CB共存

下的 Hg0-TPD曲线中，位于 156、202、270 ℃ 的脱

附峰分别归属于物理吸附的 Hg0、HgCl2 和 HgO。

HgCl2 脱附峰的出现同样说明 CB的存在可诱导

Hg0 低温吸附转化，但是 CB的竞争吸附作用导致

了其 Hg0 吸附性能下降。
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图 7    不同材料 Hg0 吸附条件下的 Hg0-TPD 曲线

Fig. 7    Hg0-TPD curves of different materials under

Hg0 adsorption conditions
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图 8   不同材料在 Hg0+CB 氛围下吸附后的 Hg0-TPD 曲线

Fig. 8    Hg0-TPD curves of different materials after

adsorption under Hg0+CB atmosphere

  

2.5    Hg0 吸附动力学分析

采用了不同的动力学模型分析了 AC、HCl/
AC、CuS、Mn2O3 分别在单独吸附 Hg0 及 CB共存

条件下的吸附动力学，包括准一级动力学、准二级

动力学、颗粒内扩散及 Elovich模型。相关计算方

程如下[26]：

准一级模型：ln(qe−qt) = lnqe− k1t （8）

准二级模型：t/qt= 1/(k2q2
e)+t/qe （9）

颗粒内扩散模型：qt=kpt1/2+C （10）

Elovich模型：qt = 1/β× ln(αβ)+ lnt/β （11）
式中：qt 和 qe（mg/g）分别为 t 和平衡时刻的 Hg0 吸
附容量， t（min）为反应时间，k1（min

−1）、k2（g·(μg·
min)−1）和 kp（μg·(g·min

1/2)−1）分别表示准一级、准

二级和颗粒内扩散模型的速率常数。α（μg·(g·
min)−1）代表 Elovich模型的初始速率，β（min −1）与
表面覆盖程度和化学吸附活化能有关。

通过最小二乘法拟合上述方程，得到图 9及

表 2的 4种模型的拟合结果，其相关系数（R2）最

大的模型被认为是描述 Hg0 吸附动力学行为的最
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图 9    不同吸附材料对 Hg0 的吸附动力学拟合曲线

Fig. 9    Kinetic analysis of mercury adsorption over different adsorbents
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佳模型。结果表明，对于不同材料，无论 CB是否

共存，Hg0 的吸附过程均符合准一级动力学模型，

其 R2 均大于 0.99（除 HCl/AC+Hg0，R2=0.986  3）。
这说明 Hg0 的吸附主要受外部传质过程主导。

AC的准二级动力学模型拟合曲线的 R2 也大于

0.99，说明 Hg0 在 AC上的吸附过程同时受到化学

吸附的影响。此外，对于 HCl/AC和 Mn2O3，在

CB共存条件下的 R2 分别从 0.914 9和 0.883 4提

高至 0.999 0和 0.996 0。这进一步证明了 CB的

存在可以诱导 Hg0 在 HCl/AC和 Mn2O3 向化学吸

附 HgCl2 转化。基于模型分析结果，通过准一级

动力学方程计算参数可预测不同材料的饱和吸附

容量。AC、HCl/AC、CuS、Mn2O3 的 Hg0 吸附容

量分别为 842.5、573.4、55 505.6、3 352.6 μg/g，而
当 CB共存时，4种材料的 Hg0 吸附容量分别降低

至 730.3、181.7、5 504.1、434.0 μg/g。
 
 

表 2    基于不同模型计算的不同吸附材料对 Hg0 的吸附动力学参数

Table 2    Calculated kinetic parameters of Hg0 adsorption over different adsorbents based on different models
 

吸附材料

准一级动力学 准二级动力学 颗粒内扩散 Elovich

R2 k1×10
−3/

(min−1)
R2 k2×10

−6/

(g·(μg·min)−1)
R2 kp/

(μg·(g·min1/2)−1)
R2 α×10−2/

(μg·(g·min)−1)

β×10−3/

(min−1)

AC+Hg0 0.999 1 7.06 0.997 4 4.74 0.986 1 51.15 0.913 6 1.13 7.59

AC+Hg0+CB 0.999 0 8.65 0.995 0 4.99 0.986 3 48.06 0.989 2 0.78 18.70

HCl/AC+Hg0 0.986 3 6.86 0.914 9 6.56 0.973 8 32.75 0.872 8 3.78 1.60

HCl/AC+Hg0+CB 0.999 4 14.05 0.999 0 59.91 0.987 4 13.92 0.872 4 3.74 1.59

CuS+Hg0 0.999 9 0.18 0.319 8 — 0.931 3 144.40 0.875 0 3.68 1.65

CuS+Hg0+CB 0.999 8 1.88 0.058 7 — 0.941 9 131.04 0.895 3 3.40 1.81

Mn2O3+Hg
0

0.999 9 1.08 0.883 4 0.07 0.942 4 49.11 0.889 3 1.31 4.87

Mn2O3+Hg
0+CB 0.998 9 7.41 0.996 0 10.40 0.988 0 26.94 0.957 4 1.01 9.22

  

3    结论与展望

本研究合成了 10种常见的吸附材料，分别考

察了其对 Hg0 的吸附性能及 CB对 Hg0 的吸附性

能的影响，并结合 Hg0-TPD实验研究其 Hg0 吸附

反应机理及 CB的影响机制，具体结论如下。

（1）在纯 Hg0 吸附实验中，发现不同吸附材料

对 Hg0 的吸附能力差异明显，其吸附效率从高到

低依次为CuS/AC>CuS>Mn2O3>AC>HCl/AC>H2O2/
AC>ZnS>CuO>HNO3/AC>Fe2O3。CuS/AC、CuS的

3 h吸附容量达 1 805.4 μg/g和 1 745.3 μg/g，且在

实验范围内仍未达到穿透。

（2）加入 CB共吸附后，HCl/AC、CuS、Mn2O3

对 Hg0 的吸附活性有所降低，其中 HCl/AC、Mn2O3

的吸附效率降低约 50%，抑制作用明显；但对于

AC和 CuS/AC，CB的存在表观上并没有降低 Hg0

的吸附活性。

（3）XPS和 Hg0-TPD实验结果表明，AC仅对

Hg0 进行了物理吸附；HCl/AC中同时存在 HgCl2
和物理吸附的 Hg0；CuS/AC、CuS主要存在吸附形

态为 HgS；Mn2O3 中汞的主要存在形态为 HgO。

加入 CB共同吸附后，CuS和 CuS/AC的吸附形态

无明显变化，而由于 CB在 AC和Mn2O3 上的共吸

附作用促进了 Hg0 向 HgCl2 转化。

（4）Hg0 的吸附动力学分析结果表明，AC、
HCl/AC、CuS、Mn2O3 对 Hg0 的吸附过程主要受外

扩散主导，而 CB共存促进可促进HCl/AC和Mn2O3

对 Hg0 的化学吸附。

本研究仅选取 CB作为 CVOCs的代表污染

物，模拟有机含汞废气，但实际工业废气中存在多

种 CVOCs，同时结合实验结果分析中出现的问

题，提出进一步深入研究的建议。

（1）模拟多种 CVOCs与 Hg0 共吸附场景，研

究不同 CVOCs对 Hg0 吸附活性的影响。

（2）考察氧化性气体（如 O2、Cl2）等、还原性

气体（如 SO2、CO等）、水蒸气等组分对不同吸附

材料性能的影响。

（3）本研究仅在 3 h内对吸附材料进行了性能

测试，但对于吸附性能较好的材料无法判别 CB
的影响，可考虑延长反应时间至吸附穿透 50% 以

上，以验证动力学拟合预测的吸附容量结果。
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