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摘　要：纳米塑料 (NPs) 是一种新型环境污染物，它由微塑料进一步分解产生。与微塑料相比，

NPs粒径更小、比表面积更大，更容易吸附环境中的多环芳烃和重金属等污染物，加之其体积小、

质量轻，极易大面积扩散，使毒性加剧。NPs 的存在严重威胁着人类健康以及整个生态系统的稳

定，因此，去除 NPs 迫在眉睫。目前，NPs 的去除方法是环境领域的研究热点和难点，主要有物

理、化学、生物 3 大类，其中物理法因简单易行、成本低廉、再生性能好、适用范围广而备受关

注。文章综述了物理法去除纳米塑料的研究现状，系统地介绍了现有方法对NPs的去除作用，为水

环境中NPs的去除提供了参考，并对未来的研究方向提出了展望。
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1　前 言

塑料污染是全球面临的严重环境问题之一。

截至目前，全球每年的塑料产量已超过 4 亿 t，

预计到 2050年自然环境中的塑料废弃物将达到

12亿 t[1]。随着塑料制品的广泛使用及其消费量

的逐年增加，塑料污染随之而来[2]。与普通的污

染物不同，塑料很难自降解，可在环境中保留

几个世纪[3]。在使用和缓慢降解的过程中，塑料

会形成小颗粒或碎片，通常将尺寸为 100 nm~

5 mm 的塑料称作微塑料(Microplastics，MPs)[4]，

将尺寸<100 nm的塑料称作纳米塑料(Nanoplastics，

NPs)[5]。微纳塑料(MNPs)的粒径小，比表面积

大，极易吸附环境中的多种污染物，如多环芳

烃[6]、双酚A[7]、草甘膦[8]、苯并 (a) 芘[9]、重金

属和类金属[10]等。与MPs相比，NPs具有更小

的体积和更轻的质量。作为污染物的载体，NPs

更易随洋流和空气大面积扩散，从而加剧污染

物传播。NPs进入环境的途径多种多样，包括灌

溉径流[11]、有机肥料和堆肥[12]、轮胎磨损[13]、

一次性口罩的大量使用[14]、个人护理产品的使

用[15]、污水处理厂出水[16]、纤维衣物清洗脱

落[17]、纳米医学残留[18]、船舶涂层脱落等[19]。

当其被环境中的生物捕食进入食物链时，其会

通过不同环节生物的摄食作用，增加食物链上

层生物的污染毒性，使整个生态系统的稳定受

到严重威胁[20]。NPs最早被发现于海洋环境中，

随后在淡水湖泊中也发现了它的踪迹[21]，不仅

如此，土壤和空气中也有NPs的存在[22-23]。更可

怕的是，在瓶装水[24-25]、啤酒[26]、蜂蜜[27]、牛

奶[28]中都检测到了不同浓度的MNPs，甚至在人

体内发现了 9种不同种类的MNPs。作为一种新
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型污染物，NPs已渗透到人类生活的方方面面，

如果不加强监管和处理，必然会对人类甚至整

个生态系统造成难以估量的危害。因此，开发

行之有效的方法来去除环境中的 NPs 是当务

之急。

目前已开发了多种技术对 NPs 进行处理，

主要分为物理、化学、生物3大类。物理法包括

吸附、过滤、混凝/絮凝、磁选[29]等，Pramanik

等[30]对比了气浮、纳米铁磁流体和膜过滤3种工

艺对MNPs的去除效果，发现与其他2种方法相

比，超滤和微滤膜效果最好，可去除 90%以上

的MNPs碎片颗粒。化学方法包括臭氧氧化[31]、

光催化[32]等。Acuña-Bedoya等[32]通过阳极氧化

工艺合成不同p型铜氧化物半导体薄膜，其在可

见光下具有光催化活性。在自然光照射下，该

膜在 50 h内对聚苯乙烯纳米塑料 (PSNPs) 的降

解率可达到 18%~23%。生物法包括生物降

解[33]、膜生物反应器等[34]。膜生物反应器属于

生物法和物理法相结合的生物处理技术，Li

等[35]研究了膜生物反应器对饮用水及受污染地

表水中MNPs的去除，可去除绝大多数的聚氯乙

烯MNPs，且处理前后体系的微生物群落没有明

显差异。除此之外，还开发了一些新的方法，

Wang等[36]研究发现，太阳能通过高功率密度的

玻璃球聚焦成小光斑，聚焦光斑的热效应会导

致中心溶液向上流动，迫使四周溶液流向中心, 

形成对流的同时在气液界面处形成热微泡。对

流可将塑料颗粒带入微泡并在其中聚集，使纳

米塑料颗粒融合成大块，较大的颗粒会直接熔

融，从而完成对塑料颗粒的去除。在这些方法

中，物理法因操作便捷、工艺简单、环境友好

等优势在处理NPs方面备受关注。

本文以物理法处理NPs为切入点，总结了

吸附法、过滤法和混凝法等主要方法对NPs的

去除率以及去除机理。系统比较这些技术的优

点和局限性，旨在为水环境中NPs的物理去除

提供参考。

2　吸 附

吸附法是指利用吸附材料与NPs之间的静

电相互作用力或表面官能团之间的化学键结合

去除NPs，吸附机理示意图如图1所示。在该方

法中，吸附材料起到了至关重要的作用。根据

吸附材料的性质可将其分为碳材料吸附材料、

磁性吸附材料和纤维素类吸附材料等。

2.1　碳材料吸附材料

碳材料因其多孔结构和较大的比表面积而

具有出色的吸附性能，被广泛用于水处理、废

弃物处理和环境污染修复等领域。常见的碳材

料包括活性炭、生物炭和碳纳米管。此外，还

有许多新兴的碳材料被用作吸附材料，如碳纤

维、碳膜、碳纳米材料等。在处理NPs的过程

中，这些碳材料通过物理吸附或化学结合的方

式，将NPs吸附在其表面或孔隙中，从而达到

富集并去除NPs的目的。同时，NPs的小尺寸和

大比表面积使得其与碳材料的相互作用更强，

吸附效果更加显著。

2.1.1　活性炭

活性炭是一种常见的吸附材料，具有大量

微孔结构，将其用于NPs的吸附去除时，具有

大比表面积的活性炭会为小体积NPs的附着提

供大量活性位点，吸附饱和后还可进行再生处

理。因此，活性炭是吸附NPs的理想材料。

图图1  吸附机理示意图 .

Figure 1  Schematic diagram of the adsorption mechanism.
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颗粒活性炭 (GAC) 是最常用的吸附材料，

Ramirez 等[37] 评估了用于饮用水处理工艺的

GAC对PSNPs的吸附去除能力。在超纯水体系

中，利用GAC表面的负电荷与NPs表面的正电

荷之间的静电相互作用实现了对PSNPs的吸附。

室温下，在pH值为7.4±0.1的超纯水体系中，质

量浓度为5 g/L的GAC对初始质量浓度为40 mg/L

的 PSNPs实际最大吸附量为 2.20 mg/g，符合准

二级吸附动力学模型和Langmuir吸附等温模型。

吸附剂可通过改性处理来提高自身的吸附性能。

已有研究证明，ZnCl2具有优异的成孔效果[38]，

因此，Xing等[39]用ZnCl2作为活化剂在酸性条件

下浸泡活性炭，然后用氮气在 900 ℃下活化 2 h

得到改性后的活性炭，与未经处理的活性炭相

比，改性后的活性炭孔体积和孔容更大，对

PSNPs的理论最大吸附量可达到2.979 mg/g。

实际水体中的各种阴阳离子和溶解有机物

(DOM) 会影响吸附剂对NPs的吸附能力。阴阳

离子对吸附有促进作用，而DOM的作用随NPs

浓度的变化有所不同。例如，Ramirez等[37]研究

发现，日内瓦湖水中存在 DOM，当聚苯乙烯

(PS) 质量浓度 (5和 10 mg/L) 较低时，很多带负

电的DOM会包覆在PSNPs周围，形成带负电荷

的 PSNPs-DOM 络合物，导致原本带正电荷的

PSNPs 发生电荷反转；当 PS 质量浓度 (20、30

和40 mg/L) 较高时，PSNPs周围包覆的DOM变

少，更有利于带负电荷的GAC和表面带正电荷的

PSNPs之间的相互作用，从而增加了吸附容量，

最大实验吸附量达到了6.33 mg/g。Xing等[39]的研

究还发现，在体系中加入 Na2SO4、NaHCO3 和

NaCl后，活性炭和PSNPs两者的苯环结构会与

Na+发生阳离子-π相互作用，与SO4
2-、HCO3

-及

Cl-等阴离子发生阴离子-π 相互作用，促进了

PSNPs在活性炭上的吸附，使得ZnCl2改性后的

活性炭对PSNPs的吸附量增大，吸附速率加快。

Ji等[40]利用GAC制备的活性炭柱模拟饮用水深

度处理工艺中活性炭过滤器的动态吸附过程，

研究 PSNPs 在 GAC 多孔介质中的迁移调控机

制，以及离子强度、种类和腐殖质等因素对

PSNPs 在活性炭柱中迁移的影响。研究发现，

溶液中存在离子会抑制 PSNPs在活性炭柱中的

转运，当离子浓度升高时抑制效果更加明显；

Na+和Ca2+均可与PSNPs表面官能团结合并破坏

其双层结构，使 PSNPs的表面电荷降低，促进

PSNPs 在活性炭表面的沉积，但相较于 Na+，

Ca2+电中和性更强，能更大程度地中和活性炭和

PSNPs的表面电荷；在一定浓度下，腐殖质可

促进 PSNPs的迁移，但随着腐殖质浓度的持续

增加，PSNPs的迁移变化不大。

2.1.2　生物炭

生物炭是一种由生物质原料 (如植物秸秆、

木屑、椰壳等) 在高温条件下经干馏或热解制备

而成的炭质产物，通常具有丰富的孔隙结构和

较大的比表面积。同活性炭一样，生物炭可提

供大量的吸附位点来捕获并固定NPs，将其从环

境中去除，从而减少其对生态系统的影响[41]。

环保性是生物炭的独特优点，可利用农业废弃

资源制得。

Ganie 等[42] 用 蔗 渣 分 别 在 350、 550 和

750 ℃ 3种不同的热解温度下制备生物炭，通过

三者对比得出，750 ℃下制备的生物炭羰基官能

团最少，比表面积和孔隙丰度最大，对NPs的

去除率最高 (>99%)，其理论最大吸附量可达到

44.9 mg/g，而550 ℃和350 ℃下制备的生物炭对

NPs的去除率相对较低 (分别为<39%和<24%)。

整个过程符合伪一级动力学模型，且与

Langmuir吸附等温模型拟合较好，表明蔗渣对

NPs的吸附属于单层瞬时吸附。Zhu等[43]将矿区

采集的受污染玉米芯通过表面炭化法制成功能

介孔生物炭，其对 PSNPs的理论最大吸附量可

达56.02 mg/g，该吸附过程符合拟二级动力学模

型，可用Sips吸附等温线更好地描述吸附过程，

表明介孔生物炭对 PSNPs的吸附是多相多层吸

附。Abdoul等[44]以玉米芯为原料在 500、700和

900 ℃ 3种不同的热解温度下制备生物炭，通过

三者对比得出，900 ℃下制备的生物炭比表面

积、疏水性和芳香性最大，理论最大吸附量可

达20.89 mg/g。同时，通过化学氧化模拟生物炭

自然老化过程，对比新鲜和老化生物炭对

PSNPs的吸附能力，发现900 ℃下制备的生物炭

老化后比表面积和含氧基团数量均增大，吸附能

力更强，理论最大吸附量可达23.98 mg/g。

与活性炭类似，对生物炭进行表面改性也

是提高其吸附能力的重要方法，Sun等[45]以富铝

污泥为原料采用共沉淀法和低温碳化法制备得

到一种新型MgAl层状双氧化物@生物炭复合吸
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附剂，其中的层状双氧化物在吸附过程中由于

“记忆效应”重构为层状双氢氧化物，在层状双

氢氧化物和生物炭的协同作用下，通过阴离子

交换、静电相互作用、氢键和π-π共轭等多种相

互作用对PSNPs进行吸附，30~50 ℃下的平衡吸

附量高达 360 mg/g。Shi 等[46]制备了一种生物

炭，经十六烷基三甲基溴化铵改性后其表面疏

水性有所提高，对聚苯乙烯和羧酸改性聚苯乙

烯的去除率分别为95.2%和91.2%；与未改性的

生物炭相比，改性后的生物炭去除率分别提高

了29%和14%。Shi等[47]通过球磨法在300、500

和 700 ℃的热解温度下制备得到了生物炭，其

中 500 ℃得到的产物具有比表面积大和含氧官

能团多[48]的双重优势，吸附能力最大，可去除

82.73%的 PSNPs。该生物炭对 PSNPs的吸附过

程符合拟二级动力学模型，且可与Langmuir吸

附等温模型较好地拟合，表明吸附过程以单层

吸附为主。

除常规改性方法外，掺杂也可在一定程度

上增强碳材料的吸附性能，双金属有机框架碳

材料可提高原始材料的稳定性[49]。Zhou等[50]采

用水热法制备了 CuNi 碳材料用于去除水中的

PSNPs，当 CuNi 碳材料质量浓度为 0.3 g/L 时，

对 PSNPs的去除率达到了 99.18%，整个过程符

合拟一级动力学模型和Langmuir吸附等温模型，

表明CuNi碳材料对PSNPs的吸附是物理吸附和

单层吸附。此外，对该吸附剂的再生性能进行

了研究，经过 4次循环，CuNi碳材料仍可去除

水中约75%的PSNPs。

2.2　磁性吸附材料

将磁性物质添加到吸附剂中，利用外加磁场

作用，可解决吸附剂难以回收利用的问题，降低

应用成本。同时，磁性材料可利用自身的磁性在

外加磁场下实现对目标物质的选择性吸附和分

离，其具有高效、可控和可重复利用的优点。

Zhao等[51]以沸石为原料，通过共沉淀法成功合

成了一种新型磁性沸石吸附剂，利用Fe—O键与

NPs之间的静电吸引、络合和 p-p共轭的协同作

用，对PSNPs的理论最大吸附量可达34.2 mg/g。

可重复利用是磁性吸附材料的独特优点之一。

Zhao等[52]以粉煤灰为原料，用铁离子进行改性，

用一步共沉淀法合成了一种新型磁性材料。粉煤

灰表面负载铁离子后，对PSNPs的去除效果显著

提高，室温下理论最大吸附量达到 88.5 mg/g。

此外，该新型磁性材料可重复使用，吸附-解吸

实验表明，重复使用4次后，该新型磁性材料对

PSNPs的去除率仍保持在 89.8%。Shi等[46]研究

制备的磁性生物炭具有良好的稳定性，重复使用

5次后，对聚苯乙烯和羧酸改性聚苯乙烯的去除

率仍可分别达到90.2%和94.8%。

2.3　纤维素类吸附材料

纤维素是一种多糖类化合物，广泛存在于

植物细胞壁中，如木材、棉花、纸浆等都含有

丰富的纤维素，可通过酸碱水解或酶解等方法

将其提取出来，易获得。纤维素广泛用于吸附

领域，其表面的羟基可通过静电相互作用、氢

键相互作用吸附目标物质。

与碳吸附材料一样，对纤维素进行表面改

性也可增强其对NPs的吸附能力。Batool等[53]从

车前草茎中提取出了纤维素，并利用聚乙烯亚

胺对其进行功能化改性制得了高效吸附剂，其

对聚甲基丙烯酸甲酯NPs、聚氯乙烯NPs和聚醋

酸乙烯酯NPs的吸附效率分别可达97%、98%和

99%。Zhang等[54]利用硼氢化物还原法制备了一

种纳米零价铁，通过对天然衍生的纳米纤维进

行烷基化，得到表面带有正电荷且具有疏水性

的磁性“纳米鱼网”，它可快速捕获并富集海水

中的MNPs。实验中将聚苯乙烯、聚氯乙烯、聚

甲基丙烯酸甲酯作为研究对象，在静电吸引和

疏水作用下，1 min 内对人工海水中 100 nm、

2 μm和10 μm 3种不同尺寸的 MNPs去除率分别

达到98.28%、98.58%和97.64%，计算得到吸附

量分别为40.96、167.62和324.88 mgMNPs/gFe。同

时，研究了该吸附剂在实际海水体系中对MNPs

的去除能力，相比人工海水模拟体系，该吸附

剂在实际海水中对MNPs 的去除能力仅略有下

降，表明干扰物对吸附过程的影响较小，该方

法具有普遍适用性。木棉管是由纤维素和木质

素组成的天然管道，因质轻、有特殊的空心管

结构的特点而被用于去除水中的污染物。Xu

等[55]将聚乙烯亚胺接枝到木棉管表面，利用材

料表面的正电荷与聚甲基丙烯酸甲酯、聚氯乙

烯和聚苯乙烯纳米粒子表面负电荷之间的强

静电相互作用，实现高效富集。结果表明，在

90 min 内对 3 种聚合物纳米粒子的去除率均

>96%，理论最大吸附量均>240 mg/g。
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此外，纤维素和其他物质复合也可合成高

性能吸附材料。Sun等[56]制备了纤维素/MgAl层

状双氢氧化物复合珠，利用层状双氢氧化物的

正电荷以及纤维素较大的孔隙结构对 PSNPs进

行去除研究。结果表明，在酸性或中性环境中

其吸附效果较好，最大吸附量可达6.08 mg/g。

3　过 滤

过滤法是去除NPs的常用方法之一，主要

遵循物理过滤原理。当含有NPs的水体流经过

滤装置时，过滤器或滤饼利用孔隙结构即可对

NPs进行拦截捕集，达到去除的目的。在实际使

用过程中，去除效果会受到过滤装置的特性、

NPs本身的特性以及水流状态等因素的影响。

3.1　膜过滤

在污水处理中，膜过滤属于深度处理工艺

(图2)。该技术具有工艺简单、性能优越的特点，

用于去除水体中尺寸较大的MPs也有很好的效

果。影响去除效果的主要因素为膜材料的表面

特性、膜孔径大小、成膜厚度以及MNPs本身的

形状等。相比颗粒状的 MNPs，细长纤维状的

NPs因横截面积远远小于膜孔径而易透过膜，使

得分离效率下降。当水体中含有大尺寸的MPs

时，MPs极易被膜孔径阻拦，或沉积在孔径中

堵塞膜孔，可能会出现前期分离效率较高，后

期分离效率下降甚至完全失效的情况。因此，

关注过滤效果时既要保持高去除效率，也要减

少膜污染，提高水通量。

Wan等[57]开发了用极细纤维 (73.3±31.9) nm 

制成的纳米纤维膜，利用重力驱动去除NPs。在

超低压力差 (353 Pa) 下，平均水通量保持在

109 L/(m·h)，对尺寸为 107~1450 nm的NPs去除

率>92.7%。当NPs的粒径大于膜孔径时，膜拦

截起主导作用，通过尺寸排他效应完成对NPs

的去除，被污染的膜在水中浸泡60 min (搅拌速

度为300 r/min) 后即可再生；当NPs的粒径小于

膜孔径时，由于膜孔太大，无法拦截，则可通

过疏水和静电相互作用吸附较小的NPs，这时被

污染的膜可用质量分数为5%的乙醇浸泡60 min

(搅拌速度为 300 r/min) 后再生。Molina等[58]以

粒径为 120和 500 nm的 PSNPs为研究对象，评

价了微滤膜和超滤膜的去除能力。研究发现微

滤膜对粒径为 500 nm 的 PSNPs 去除率达到

100%，过滤后在膜上会形成可逆的孔阻塞和饼

层，清洗过后的渗透率恢复值较高；对粒径为

120 nm的 PSNPs去除率仅为 26%，且其会积聚

在微滤膜内，形成不可逆的内部孔阻塞，渗透

率恢复值 (21%) 较低。超滤膜对二者的去除率

都可达到 100%，过滤后 2种粒径的 PSNPs均沉

积在膜上，形成孔阻塞和饼层，清洗后的渗透

图图2  膜过滤机理示意图 .

Figure 2  Schematic diagram of the membrane filtration mechanism.
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率恢复值都较高。Li等[59]采用海藻酸钠和壳聚

糖分别对带负电荷和正电荷的氧化石墨烯进行

修饰，并将修饰后的氧化石墨烯分别组装在玻

璃纤维膜的正面和背面，制备了仿生 3层复合

膜。复合膜对粒径为500 nm和50 nm的NPs去除

率分别达到 99.87%和 97.10%，且可在强酸和强

碱环境中保持良好的稳定性。此外，还研究了该复

合膜的重复使用性能，对于质量浓度为100 mg/L的

NPs，10次循环后，去除率仍>91.11%。Han等[60]

研究开发了一种生态友好型过滤器，采用聚己内

酯作为硅藻土颗粒的黏合剂来配制具有高度灵活

性的溶液混合物，其可根据不同应用改变大小、

形状、厚度和堆叠数量，从而制成自由形状的柔

性膜，当PSNPs的浓度分别为100和10 ppm时，

柔性膜对粒径为 100 nm的PSNPs去除率分别为

73.28%和 69.81%，而对粒径为 1.1 μm的 PSNPs

去除率分别为92.23%和94.18%。

3.2　过滤系统

污水处理厂每天都要处理大量含有MNPs的

生活污水，传统水处理工艺只能去除尺寸较大

的 MPs 颗粒，而尺寸较小的 NPs 很难被去除，

极易重新进入天然水生环境中，过滤器机理示

意图如图3所示。因此，需优化污水处理工艺来

去除NPs。

Li等[61]将颗粒状石灰石添加到快速砂滤系统

中，在实验室中模拟处理污水的工艺，采用正交

研究法，分别在去离子水体系和人工废水体系中

对比了石英砂粒度、流速、石灰石厚度等因素对

PSNPs去除率的影响。如表1所示，在去离子水

体系中，当流速为3 mL/min时，向40~50目石英

砂中添加7.5 cm石灰石对PSNPs的去除率最高，

达到了 94.97%；在人工废水体系中，当流速为

3 mL/min时，向40~50目石英砂中添加2.5 cm的

石灰石对PSNPs的去除率最高，达到了99.65%，

这可能是因为较低的流速下PSNPs与石英砂颗粒

之间的接触时间增加，进而导致去除率升高。

4　混 凝

作为污水处理厂中的主要污水处理方法，

混凝法因应用范围广、环境友好等特点而被广

泛研究[62]，其对 MNPs 的去除效果可达到

35.5%~99%[63]。值得注意的是，混凝法的去除

效果与混凝剂种类及用量、水体pH值、环境温

度、原水水质情况以及NPs本身的大小形状等

因素有关。

在水处理中，混凝包含凝聚和絮凝 2 个过

程，凝聚是指胶体颗粒脱稳并发生初步聚集的过

程，主要是将水中的小颗粒聚合成大颗粒；絮凝

是指添加絮凝剂后，大颗粒进一步增大和紧密

化，以提高其沉降性能，加速分离。后期仍需依

托过滤沉降等一系列物理方法的协同作用完成对

NPs的去除，混凝机理示意图如图4所示。

4.1　混凝剂的种类

混凝剂的种类和性质是影响 NPs去除效率

的关键因素。常用的混凝剂按照其化学组成可

分为无机混凝剂、有机高分子混凝剂和复合混

图图3  过滤器机理示意图 .

Figure 3  Schematic diagram of the filter mechanism.
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凝剂3大类。絮凝体的Zeta电位是评价其稳定性

的关键参数。通常，Zeta电位<±30 mV的絮凝

体被归类为不稳定絮凝体，更有利于去除

NPs[64]。

4.1.1　无机混凝剂

用于去除NPs的无机混凝剂主要包括氯化铝 

(AlCl3)、三氯化铁 (FeCl3)、聚合氯化铝(PAC) 和

聚氯化铝 (PACl)等[65]。

Arenas等[66]对比了PACl和FeCl3 2种混凝剂

对 PSNPs 的混凝效果，发现 PACl 比 FeCl3更有

效，PACl的质量浓度只需达到 0.9 mg/L就能使

PSNPs达到电荷中和，发生初步聚沉，而FeCl3

的质量浓度为 3 mg/L 才可达到相同的效果。

Gong等[67]以AlCl3作为混凝剂去除羧基改性聚苯

乙烯纳米颗粒 (PS-COOH)，研究结果表明，增

加混凝剂的投加量可提高 PS-COOH的去除率。

当AlCl3的质量浓度为 10 mg/L时，对质量浓度

为 50 mg/L 的 PS-COOH 去除率可达到 96.6%，

主要依靠AlCl3与 PS-COOH 之间的静电吸引和

分子间相互作用完完成PS-COOH的去除。

4.1.2　有机高分子混凝剂

包括非离子聚丙烯酰胺 (PAM)、壳聚糖等

在内的许多絮凝剂已被用于在污水处理中提高

混凝效果，从而提升对MNPs的去除效率。

Zhang等[68]研究发现，当pH=8.0、PAC的质

量浓度为 0.4 g/L时，对 PSNPs的去除率可达到

90.7%。在相同条件下向体系中加入 PAM，当

PAM的质量浓度<20 mg/L时，PSNPs的去除率提

高到98.5%。这是由于PSNPs与PAC/PAM絮凝体

之间形成Al—O键，提高了混凝性能，促进了

PSNPs的去除。当PAM的质量浓度>20 mg/L时，

团簇尺寸和溶液黏度都相应地增大，团簇沉降受

浮力影响，阻滞效应明显，去除率降低。

4.1.3　复合混凝剂

复合混凝剂是由多种不同组分通过某些化

学或物理作用形成的混凝剂，这些组分组合在

一起，既可弥补单一组分的缺点，提高混凝剂

的混凝效果，也可根据水质特点和处理需求进

行组分种类和比例的调整，以适应不同的水质，

达到更好的混凝效果。

Chen等[69]将钙离子和铝离子复合作为絮凝

剂用于 PSNPs的絮凝沉降，调整钙离子和铝离

子的配比可控制其沉降率。研究发现，在只有

钙离子存在的情况下，PSNPs不能很好地沉降，

表表1　去离子水中不同条件下的NPs去除效率[61].

Table 1　Removal efficiency of NPs under different conditions in deionized water[61]. (%)

石英砂粒度

(目数)

20~30

40~50

石灰石

厚度 (cm)

0
2.5
5

7.5
0

2.5
5

7.5

去离子水

流速 (mL/min) 3

2.54
43.28
77.98
85.67
1.55

58.65
85.04
94.97

21

0.00
20.30
36.91
52.32

——

——

——

——

人工废水

流速 (mL/min) 3

81.60
90.90
98.63
—

96.78
99.65
—

—

7

42.47
74.12
81.24
91.14
96.78
99.34
—

—

21

25.41
71.37
—

75.54
91.42
91.77
—

—

图图4  混凝机理示意图 .

Figure 4  Schematic diagram of the coagulation mechanism.
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几乎没有絮体出现，而在钙离子和铝离子都存

在的情况下，其沉降率可接近90%。

4.2　外界因素

外界因素可对混凝效果产生重要影响，如

pH值、温度和水质成分等。

4.2.1　pH值

水体pH值对混凝效果有着直接的影响。同

一种混凝剂在不同的pH值下会表现出不同的混

凝效果。

Gong等[67]以AlCl3作为混凝剂，研究 pH值

对 PS-COOH去除效率的影响。当体系 pH值从

3.5升高到8.5时，PS-COOH的Zeta电位从11.7 mV

降低到 3.0 mV，水解产物变为具有强大的电荷

中和能力和结构稳定的高聚合正水解物[70]。通

过吸附和桥接作用，PS-COOH可与水解产物形

成絮凝体被去除，去除率达到 96.4%。当 pH值

为 10.0 时，主要水解产物转化为带负电荷的

Al(OH)4
-，Zeta电位变为 16.3 mV，PS-COOH去

除率下降至83.7%。Chen等[69-71]将复合金属钙铝

离子和镁铝层状双氢氧化物作为絮凝剂用于

PSNPs的捕获，研究发现，当环境由酸性逐渐转

变到pH值为5以上的弱酸性或中等碱性时，钙铝

离子或镁铝离子都会逐渐形成晶体，当pH值继

续升高到10时，钙铝离子体系中会形成水晶，镁

铝离子体系中会形成质量分数为(55±3)%的镁铝

层状双氢氧化物，使絮体的沉降速度加快，提高

对PSNPs的捕获效率，去除率可达到90.0%。

4.2.2　温度

温度升高会使混凝速度加快，但也可能导致

混凝剂活性降低。Gong等[67]以AlCl3作为混凝剂，

研究不同水体温度对PS-COOH的去除效果，结果

表明，在较低的温度 (4 ℃) 体系中，PS-COOH去

除率仅为 92.1%，而在较高的温度(23 ℃) 体系

中，PS-COOH 的去除率提高到 96.6%。因此，

体系温度的升高有利于PS-COOH的去除。

4.2.3　水质成分

水中存在的一些离子、有机物质和胶体颗粒

可能会与混凝剂发生竞争反应，降低混凝效果。

Arenas等[66]以超纯水、日内瓦湖水以及 3种

品牌瓶装矿泉水为研究对象，向其中加入PACl或

FeCl3，发现只有在其中2种品牌瓶装矿泉水以及

日内瓦湖水中出现聚集现象，这可能是因为这几

种溶液中的pH值较高或存在天然有机物，溶液的

Zeta电位降低，PSNPs可形成大的聚集体，更易

沉降。同样，Zhang等[68]研究发现，腐殖酸会与

PSNPs竞争在PAC/PAM絮凝体上的吸附位点，从

而降低PSNPs的去除率。Gong等[67]用AlCl3作为

混凝剂处理PS-COOH，发现盐度增加会导致静电

斥力减弱，稳定性降低，聚集速率加快，PS-

COOH的去除率达到96%。当体系中存在无机胶

体粒子时，PS-COOH的去除率还与胶体粒子的带

电性相关。带正电的Al2O3对PS-COOH的去除率

几乎没有影响，而带负电的SiO2会使PS-COOH的

去除率从96.6%降低到93.2%。在实际地表水体系

中，尽管其含有大量的无机离子和总有机碳，但

混凝沉降仍是去除NPs的有效方法，其对质量浓

度为50 mg/L 的PS-COOH去除率仍可达到90.2%。

5　总结与展望

吸附、过滤和混凝等方法可有效去除NPs，

3 种处理方法的优缺点以及适用对象如表 2 所

表表2　3种处理方法优缺点及适用对象对比 .

Table 2　Comparison of advantages, disadvantages and applicable objects of three treatment methods.

方法

吸附

过滤

混凝

优点

高效去除;操作较为简单;吸附剂

可经过再生重复利用,成本低

高效分离;操作简单;不涉及化学

反应,环境友好

高效沉淀;适用范围广,对多种来

源、不同类型的纳米塑料颗粒

都具有一定的适用性;操作简单,

易实施

缺点

选择性较差,难以完全去除所有类型的纳米

塑料;存在潜在的二次污染;吸附剂需周期性

更换或定期再生

能耗较高;过滤介质的制备和再生会增加处

理成本;过滤器需定期维护和更换过滤介质,

增加了运营成本和人力资源投入

过程中会产生沉淀物或污泥,需进一步处理

或处置,增加了后续处理成本和环境负担;处

理效率易受水质、混凝剂种类和操作条件等

因素影响

适用对象

适用于小到中等规模的水处理

系统

适用于中等到大规模的水处理

系统

适用于中等到大规模的水处理

系统,但通常需结合其他水处理

技术,以确保能彻底去除水中的

微小颗粒
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示。然而，现阶段对上述几类处理方法的机理

研究仍不够透彻，需更进一步的探索。同时，

无法对NPs进行快速准确的定性定量分析是制

约该领域发展的重要因素，亟须制定快速分析

的标准。随着“双碳”政策的施行，绿色、环

保、节能、可持续成了新时代的符号，开发绿

色生产技术，减少塑料制品的使用，从源头控

制 NPs 的产生是最有效最直接的手段。此外，

要加强宣传，增强公众的绿色环保意识，将防

大于治的理念根植于人们心中。
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Review

Research Progress on Physical Removal of Nanoplastics in Water Environment

WANG Shu-yu1, PEI Xian1, REN Yue1, QIU Fang-cheng2, SONG Yu-feng2, CHANG Hai3, WU Yun1*

(1School of Environmental Science and Engineering, Tiangong University, Tianjin 300387, China; 2Electric Power 

Research Institute of Yunnan Power Grid Co., Ltd, Kunming 650011, China; 3China Railway Construction 

Financial Services Technology (Tianjin) Co., Ltd., Tianjin 300000, China)

Abstract  Nanoplastics (NPs) are a new type of environmental pollutant, which are produced by further 

decomposition of microplastics. Compared with microplastics, NPs have smaller particle size and larger specific 

surface area, making them more susceptible to adsorption of pollutants such as polycyclic aromatic hydrocarbons 

and heavy metals. Their small size and light weight lead to the large-scale diffusion and toxicity. NPs are harmful 

to human beings and the ecosystem. Therefore, it is urgent to remove NPs. Currently, many methods have been 

developed to remove NPs, including physical, chemical, and biological methods. Among them, physical methods 

have attracted much attention due to their simplicity, low cost, good repeatability and wide applicability. This 

paper reviews the current physical removal methods of NPs, aiming to provide theoretical reference for the 

removal of NPs.
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