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H I G H L I G H T S G R A P H I C   A B S T R A C T

●  nZVI,  S-nZVI,  and  nFeS  were  systematically
compared for Cd(II) removal.

●  Cd(II)  removal  by  nZVI  involved
coprecipitation, complexation, and reduction.

●  The  predominant  reaction  for  Cd(II)  removal
by S-nZVI and nFeS was replacement.

●  A  simple  pseudo-second-order  kinetic  can
adequately fit Fe(II) dissolution.
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A B S T R A C T

Cadmium  (Cd)  is  a  common  toxic  heavy  metal  in  the  environment.  Taking  Cd(II)  as  a  target
contaminant,  we  systematically  compared  the  performances  of  three  Fe-based  nanomaterials  (nano
zero valent iron, nZVI; sulfidated nZVI, S-nZVI; and nano FeS, nFeS) for Cd immobilization under
anaerobic conditions. Effects of nanomaterials doses, initial pH, co-existing ions, and humic acid (HA)
were  examined.  Under  identical  conditions,  at  varied  doses  or  initial  pH,  Cd(II)  removal  by  three
materials followed the order of S-nZVI > nFeS > nZVI. At pH 6, the Cd(II) removal within 24 hours
for S-nZVI, nFeS, and nZVI (dose of 20 mg/L) were 93.50%,  89.12% and 4.10%,  respectively. The
fast initial reaction rate of nZVI did not lead to a high removal capacity. The Cd removal was slightly
impacted or even improved with co-existing ions (at 50 mg/L or 200 mg/L) or HA (at 2 mg/L or 20
mg/L).  Characterization  results  revealed  that  nZVI  immobilized  Cd  through  coprecipitation,  surface
complexation, and reduction, whereas the mechanisms for sulfidated materials involved replacement,
coprecipitation,  and  surface  complexation,  with  replacement  as  the  predominant  reaction.  A  strong
linear  correlation  between  Cd(II)  removal  and  Fe(II)  dissolution  was  observed,  and  we  proposed  a
novel pseudo-second-order kinetic model to simulate Fe(II) dissolution.
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1    Introduction

Large  quantities  of  heavy  metals  are  emitted  into  water,
atmosphere,  and  soil,  which  is  mainly  due  to  human
activities  (mining,  industrial  waste-water  discharge,
sewage  irrigation,  etc.)  and  natural  disasters  (volcanic

eruptions,  torrential  rains,  earthquakes,  etc.)  (Ma and
Gao, 2014). Studies revealed that cadmium (Cd) is one of
the  most  toxic  and  commonly  detected  heavy  metals  in
the  environment.  There  are  many Cd pollution  problems
in  the  world  (Liu et al., 2011;  Bi et al., 2013).  For  many
years,  polluted  river  water  with  cadmium concentrations
up  to  even  4–8  mg/L  were  reported  in  Hunan,  China
(Wang et al., 2004).  The  seriously  adverse  effects  of  Cd
on  human  health  have  been  observed,  including  lung
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impairment,  hypertension,  liver  dysfunction,  kidney
damage,  melanoma,  and  abnormal  physiological
development.  According  to  WHO  Guidelines  for
Drinking-water  Quality,  the  maximum  permissible
concentration  of  Cd  in  drinking  water  is  0.003  mg/L
(WHO, 2004). Thus, remediation of harmful heavy metal
ions from water bodies is urgently needed.
In the context of water remediation, many materials and

methods  have  been  studied  and  applied  for  water
treatment, including metal oxides (e.g. iron (Huang et al.,
2013),  manganese  and/or  aluminum  oxides  (Dong et al.,
2000)),  polymer  modified  silica  (Thakur et al., 2017),
carbon  nanotubes  (Li et al., 2003),  and  resins  (Naushad
et al., 2015).  It  has  been  shown  recently  that  application
of  Fe-based  nanomaterials  can  be  an  environmentally-
friendly  method  for  remediation  of  various  pollutants,
such  as  halogenated-organic  compounds,  nitroaromatic
hydrocarbons,  heavy  metal  cations,  and  oxyanions  (He
et al., 2007;  Fu et al., 2015;  He et al., 2018;  Cai et al.,
2020; Duan et al., 2020). Fe-based nanomaterials are cost
effective with simplicity of application, and highly efficient
for  heavy  metal  treatment.  Recently,  three  types  of  Fe-
based nanomaterials were found to be effective on Cd(II)
removal,  including  nanoscale  zero-valent  iron  (nZVI)
(Zhang et al., 2014;  Su et al., 2015;  Liang et al., 2020),
sulfidated nanoscale zero-valent iron (S-nZVI) (Lv et al.,
2018; Liang et al., 2020), and pyrites nanoparticles (nFeS)
(Mustafa et al., 2010; Tian et al., 2020). A previous study
reported  that  nZVI  particles  could  achieve  a  removal
capacity of 7.3 mg Cd(II)/  g nZVI (Li and Zhang, 2007).
In another study, nZVI exhibited a high sorption capacity
for Cd (66.9 mg Cd(II)/g nZVI), and this removal process
reached equilibrium in less than 30 min (Zhang et al., 2014);
Liang et al. had reported that S-nZVI had a high removal
capacity  for  Cd  (495  mg/g)  (Liang et al., 2020),  and  Lv
et al. also found a relatively large Cd removal capacity of
150  mg/g  (Lv et al., 2018).  Whereas,  lower  reported
removal  capacities  for  nFeS  ranged  from  13.4  mg
Cd(II)/g (Mustafa et al., 2010) to 13.77 mg Cd(II)/g (Tian
et al., 2020). All these nanomaterials have attracted much
attention  because  of  their  high  treatment  efficiency,
environmental  friendliness,  cost-effectiveness,  and  ease
of  application.  As the effects  of  these Fe-based nanoma-
terials on Cd(II) removal have been extensively studied, it
was  important  to  compare  these  three  nanomaterials
systematically under the consistent conditions, which has
not  been  done  so  far.  Moreover,  limited  studies  have
focused on the relationship between the Fe(II) release and
the  removal  of  the  contaminants  to  reveal  the  intrinsic
reactivity  of  Fe-based  materials.  The  Fe(II)  release  was
determined without the presence of contaminants in some
previous  studies  (Xie and Cwiertny, 2012;  Li et al.,
2015).  However,  the  correlation  between  the  Fe(II)
dissolution  and  Cd(II)  removal  capacity  under  various
conditions  has  not  been  evaluated.  In  addition,  an
appropriate kinetic model for Fe(II) release is needed for

prediction and system design. Moreover, how sulfidation
influences the correlation remains unknown.
The overall  goal  of this  research was to systematically

compare  three  Fe-based  nanomaterials  (nZVI,  S-nZVI,
and  nFeS)  for  reductive  immobilization  of  Cd(II)  in
groundwater  under  varied  conditions.  Specifically,  this
work aimed to:  1)  test  the influence of  different  dosages
of  these  three  nanoparticles  for  Cd(II)  immobilization;
2)  explore  the  effect  of  the  different  initial  pH;  3)
examine  the  effect  of  variability  of  groundwater
chemistry  typical  conditions,  such  as  co-existing  (Na+,
Ca2+,  NO3

−,  and  CO3
2−)  and  Humid  Acid;  4)

comprehensively  compare  the  reaction  rate  and  pathway
of these three materials based on characterization results;
and  5)  elucidate  the  underlying  Cd(II)  immobilization
removal  mechanisms  and  the  role  of  Fe(II)  dissolution.
This comparison of these materials in terms of reactivity,
stability,  and  pollutant  removal  capacity  supports  design
and  application  of  Fe-based  nanotechnology  for  water
treatment application. 

2    Materials and methods 

2.1    Chemicals

All chemicals are analytical grade or higher, and solutions
are prepared with deionized water (18.25 MΩ·cm, EPED-
PLUS-E2-20TH  system,  Nanjing  Yipu  Yida  Co.,  Ltd
Jiangsu,  China).  Fe  sulfate  heptahydrate  (FeSO4·7H2O,
99.0%), and sodium borohydride (NaBH4, ≥ 98%) were
obtained  from  Alfa  Aesar  (Ward  Hill,  MA,  USA).
Sodium  hydroxide  (NaOH,  98%),  cadmium  chloride
(CdCl2,  99%),  sodium  chloride  (NaCl,  99.5%),  and
anhydrous  calcium  chloride  (CaCl2,  ≥  96.0%)  were
obtained from Aladdin (Shanghai, China). Sodium sulfide
nonahydrate  (Na2S·9H2O, ≥  99.9%)  was  obtained  from
Macklin (Shanghai, China). Anhydrous sodium carbonate
(Na2CO3,  99.8%),  potassium chloride (KCl,  99.5%),  and
Humic  Acid  (HA),  were  provided by Innochem Reagent
Co.,  Ltd  (Beijing,  China).  Sodium  nitrate  (NaNO3,
99.0%) was provided by Furui (Beijing, China). The HA
stock solution was prepared by dissolving HA powder in
deionized  water  with  a  concentration  expressed  in  the
form of total organic carbon (TOC), which was measured
through a TOC analyzer (TOC 5000A, Shimadzu, Japan). 

2.2    Synthesis of Fe-based nanomaterials

Three  types  of  Fe-based  nanomaterials,  nZVI,  S-nZVI,
and  nFeS  were  prepared  through  modified  borohydride-
reduction  approaches  (He and Zhao, 2007;  He et al.,
2007; Tian et al., 2020). The photo and UV-Vis spectrum
of  three  Fe-based  materials  were  shown  in  Figs.  S1  and
S2. The detailed synthesis procedures are:

nZVI: In a typical preparation, FeSO4·7H2O (0.0496 g)
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was  dissolved  into  50  mL of  deionized  water  in  a  flask,
and  a  borohydride  solution  (10  mL,  1.35  g/L)  was
injected  into  the  Fe  solution  within  3  min  through  an
injection  pump  (Landa,  Shanghai,  China).  The  injection
was performed under N2 (≥ 99%) purging with the flask
shaken at 250 r/min (2.45 g) on a shaker. The nZVI was
aged for another 15 min under vacuum before use.

S-nZVI:  nZVI  was  prepared  by  the  above  method.
Besides  a  borohydride  solution  (10  mL,  0.26  g/L)  and  a
Fe solution (50 mL, 0.772 g/L), a Na2S solution (10 mL,
1.67  g/L)  was  introduced  into  the  flask  to  perform  the
sulfidation,  and  the  formed  particles  were  aged  for  15
min. The mass ratio of Fe0  to FeS is 1:1.  Thus, the S/Fe
ratio is 0.50.

nFeS: The Fe2+ solution (50 mL, 0.632 g/L) was purged
with  N2  for  10  min  to  remove  dissolved  oxygen  (DO).
Then, Na2S solution (10 mL, 2.73 g/L) was injected to the
flask  in  3  min.  The  mixture  solution  was  then  shaken  at
250 r/min (2.45 g) for 15 min to ensure complete reaction
until nFeS were formed. For nFeS, the S/Fe ratio is 0.57. 

2.3    Batch experiments

Before use, the freshly synthesized Fe-based nanomateri-
als were washed with degassed deionized water for three
times to remove residual salts. The suspension was mixed
at  350  r/min  (4.79  g)  with  a  shaker.  Then,  batch  tests
were initiated by adding 10 mg of each nanomaterial into
a  500  mL  solution  containing  10  mg/L  Cd(II).  Initial
aqueous  pH  (pH0)  was  adjusted  to  4.0,  6.0,  or  8.0  with
NaOH (0.1 mol/L) and HCl (0.1 mol/L), with no attempt
to maintain pH during experiments. The solution pH was
measured  by  pH meter  (Five  Easy  Plus,  Mettler  Toledo,
Switzerland).
For all Cd(II) removal experiments, approximately 5 mL

of  suspension  was  sampled  at  given  time  intervals  and
filtered  by  a  0.22  μm  membrane  (Navigator,  Tianjin,
China).  To  ensure  data  quality,  each  experiment  was
performed  in  duplicate.  Data  were  plotted  as  means  of

duplicates  and  the  error  bars  (calculated  as  standard
deviation) indicated data reproducibility. Cd(II) concentra-
tions in all samples were quantified by the 884 Professional
Volt-Ann electrode spectrometer with a detection limit of
0.1  μg/L  (884  Professional  VA,  Metrohm,  Switzerland).
The ORP values were detected by an ORP meter (LE510,
Mettler-Toledo,  Switzerland).  The  concentrations  of
Fe  were  measured  by  UV  (UV7,  Mettler-Toledo,
Switzerland) per an established method (Lee et al., 2014). 

2.4    Characterization

The properties of  nZVI,  S-nZVI,  and nFeS particle were
analyzed using a set of crystallography, microscopy, and
surface  chemistry  methods.  The  crystal  structure  was
determined  by  powder  x-ray  diffraction  (XRD)  using  a
Brucker  D8  Advance  (Brucker,  Germany)  with  Co  Kα
radiation  at  a  scan  rate  of  1.5°/min  (2θ  =  10°–90°).
Rietveld refinements of XRD were computed by General
Structure  Analysis  System  (GSAS)  software.  The  X-ray
photoelectron  spectroscopy  (XPS)  measurements  were
performed using a Thermo escalab 250Xi system (Thermo
Fisher  Scientific,  USA).  The  zeta  potential  as  well  as
hydromechanical  diameter  of  samples  were  measured
using  a  zeta  potentiometer  Dynamic  Analyzer  (Zetasier
Nano ZS50, Thermo Fisher Scientific, USA). The Brunauer-
Emmett-Teller  surface  area  was  determined  by  N2
Physical  adsorption/desorption  assay  on  an  ASAP  2460
(BET, Micromeritics, USA). 

3    Results and discussion 

3.1    Effect of nanomaterials doses on Cd(II) removal

Figure 1  shows  the  effect  of  the  different  nanomaterial
doses (10, 20, and 50 mg/L) on the elimination of Cd(II)
in contaminated solution, the amount of dissolution of Fe,
and ORP values. Notably, the removal capacity of Cd by

 

 
Fig. 1    Effect of doses of three Fe-based nanomaterials (10, 20, and 50 mg/L) on Cd(II) removal efficiency: (a) removal of aqueous
Cd and  final  pH (pHe)  values;  (b)  Fe  dissolution;  and  (c)  redox  potential  (ORP)  values  (Experimental  conditions:  initial  Cd(II)  =
10 mg/L, t = 24 h, initial pH = 6.0. Data plotted as mean of duplicates and the error bars (calculated as standard deviation) indicate
data reproducibility).
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S-nZVI  and  nFeS  were  comparable  to  each  other  but
significantly  higher  than  nZVI  (Fig. 1(a)).  There  was  no
significant  improvement  in  the  removal  efficiency  on
Cd(II)  with  nZVI  dose  raised  from  10  mg/L  (8.40%)  to
20  mg/L  (4.10%).  The  Cd  removal  capacity  increased
further  to  41.65%  with  the  nZVI  dose  of  50  mg/L.
However,  when  the  S-nZVI  dose  increased  from  10  to
20 mg/L, the Cd removal capacity improved from 19.60%
to  93.50%  (increase  by  a  factor  of  ~4.8).  The  removal
efficiency  increased  further  to  99.95%  at  the  dose  of
50 mg/L. Similarly, the removal efficiencies for nFeS were
15.75%  (at  a  dose  of  10  mg/L),  89.12%  (20  mg/L),  and
99.52%  (50  mg/L)  under  those  same  conditions.  At  the
material dose of 20 mg/L, the S-nZVI and nFeS removal
efficiency  reached  93.50%  and  89.12%,  respectively,
22.8  and  21.7  times  larger  than  that  of  nZVI  (4.10%).
After  equilibrium,  solution  pH  (pHe)  of  nZVI  group
fluctuated between 5.7 and 6.2, was negatively correlated
with increasing material dose, and reached a minimal pH
at 50 mg/L (pHe = 5.8). While the pHe values of S-nZVI
(pHe  ranged  6.3–6.8)  and  nFeS  (5.8–6.0)  fell  into  a
narrower range.
Figure 1(b)  shows  the  dissolved  concentration  of  Fe,

which  indicates  Fe  dissolution  since  concentration  was
initially negligible. Apparently, the dissolution of total Fe
was  positively  correlated  with  the  material  doses.
Moreover,  both  total  Fe  and  Fe(II)  dissolution  followed
the concentration magnitude order S-nZVI > nFeS > nZVI.
When the material dose was 20 mg/L, the total Fe dissolved
from S-nZVI and nFeS respectively were 3.70 mg/L and
3.04 mg/L, and both were higher than nZVI (0.49 mg/L).
Notably, the Fe(III) dissolution of nZVI (0.35 ± 0.15 mg/L),
S-nZVI (0.39 ± 0.02 mg/L), and nFeS (0.48 ± 0.17 mg/L)
were  comparable  under  the  three  dose  conditions,  which
may due to the limited solubility of Fe(III).
Figure 1(c)  represents  the  ORP  values  at  equilibrium.

Based on these results,  doses of 10 and 20 mg/L did not
fully achieve a highly-reduced solution resulting in positive
ORP  values.  A  higher  dose  (50  mg/L)  of  nZVI  and  S-
nZVI  both  developed  a  reducing  condition  with  ORP

values  of  −449.5  mV  and  −214.5  mV,  respectively.
However,  at  nFeS  dose  of  50  mg/L,  the  reaction  was
ultimately  sustained  as  an  oxidative  condition  (ORP  =
236.5 mV).
Overall, the removal efficiency was significantly increas-

ed  with  elevated  doses  for  three  types  of  nanomaterials.
Higher doses of materials provide more abundant reactive
sites  and  reagents  for  Cd  removal  reactions  until  the
maximum  removal  has  been  reached,  and  a  similar  and
consistent trend was reported in previous studies. Boparai
et al. found Cd removal increased from 22.5% to ~100%
with a nZVI dose increased from 0.1 to 0.5 g/L (Boparai
et al., 2013),  and  Liang  et  al.  reported  that  when  the  S-
nZVI dose increased from 0.2 to 0.4 g/L, the percent Cd
removal  increased  from  7.6%  to  62.0%  (Liang et al.,
2021a).
Interestingly, our results revealed that S-nZVI and nFeS

had increased removal  of  Cd(II)  compared to  nZVI with
same doses and conditions. The removal efficiency of S-
nZVI  and  nFeS  were  nearly  twice  or  more  than  that  of
nZVI (Fig. 1(a)). This discrepancy was mainly caused by
their  different  Cd  removal  mechanisms,  which  were
reported by previous studies but not compared systemati-
cally. Prior work suggests aqueous Cd(II) removal involves
a  rapid  diffusion  of  Cd  ions  into  nZVI  particles  and
surface complexation between Cd(II) and iron hydroxides
(Zhang et al., 2014; Liang et al., 2021b).  While  better  Cd
removal  performances  of  S-nZVI and nFeS compared to
nZVI have been mainly ascribed to the formation of iron
sulfide precipitation. It  is suggested that the key reaction
mechanism  between  Cd(II)  and  S-nZVI  is  the  replace-
ment  of  Fe  in  FeS  resulting  in  the  formation  of  CdS
(Hyun et al., 2021).  Moreover,  the  sulfidation  of  nZVI
can  be  inhibited  by  its  aggregation.  The  hydrodynamic
diameter of nZVI was 6727 nm, which was much greater
than that of S-nZVI (5308 nm) and nFeS (2849 nm). The
detailed discussion for the comparison on Cd(II) removal
mechanisms  by  three  Fe-nanomaterials  can  be  found  in
Section 3.6. 

 

 
Fig. 2    Effect of pH on Cd(II) removal kinetics by three Fe-based nanomaterials, (a) nZVI, (b) S-nZVI, and (c) nFeS (Experimental
conditions: initial Cd(II) = 10 mg/L, material dose = 20 mg/L).
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3.2    Effect of pH on Cd(II) removal

As shown in Fig. 2, the Cd(II) removal by three nanomate-
rials varied greatly with variability of initial pH conditions.
Similar  to  the  trend  reported  in  Fig. 1(a),  the  Cd(II)
removal by three materials followed the order of S-nZVI
> nFeS > nZVI. In addition, the removal efficiency increased
at higher pH for all three materials. However, Cd removal by
nZVI was the lowest of the three nanomaterials (Fig. 2(a)).
nZVI  gave  a  fast  initial  Cd(II)  removal  at  first  30  min,
yet,  Cd(II)  rebounded  after  120  min  for  all  three  pH
values, suggesting the dissolution of Cd. For S-nZVI and
nFeS, the aqueous Cd concentrations drop at first rapidly
within  30  min,  and  then  concentrations  stabilized  with
minor  fluctuations.  While  S-nZVI gave the best  removal
performance (Fig. 2(b)). At 180 min, the removal capacity
were  higher  than  85%  for  three  cases,  and  no  Cd(II)
release was detected later.  The removal  efficiency of  Cd
by nFeS was lower than S-nZVI (Fig. 2(c)).  For nFeS at
180  min,  the  removal  capacities  were  71.75%  at  pH  4,
89.12%  at  pH  6,  and  94.08%  at  pH  8.  At  pH  =  8,  the
removal efficiency of both S-nZVI and nFeS were almost
identical.
To evaluate the kinetics of Cd(II) removal by Fe-based

nanomaterials,  pseudo-first-order  (Eqs.  (1)  and  (2))  and
pseudo-second-order (Eqs. (3) and (4)) models were used
and  their  expressions  are  (Du et al., 2016;  Gong  et  al.,
2017):
 

dqt

dt
= k1 (qe−qt) , (1)

 

Linearized form : ln(qe−qt) = lnqe− k1t, (2)
 

dqt

dt
= k2(qe−qt)2, (3)

 

Linearized form :
t
qt
=

1
k2q

2
e

+
1
qe

t, (4)

where qt (mg/g) and qe (mg/g) are the adsorption capacity
of  Cd(II)  at  time  t  (min)  and  equilibrium,  respectively.
Constants k1  (1/min)  and k2  (g/(mg·min))  are  the  kinetic
rate  constants  for  the  pseudo-first-order  kinetic  and
pseudo-second-order kinetic models, respectively.
The model parameters were estimated through iterative

calibration with the optimization objective of minimizing
the  deviations  between  the  model  and  the  observed  data
to  provide  the  best  fit  between  the  model  result  and
observations. The fitting parameters for both models and
three materials were tabulated in Table S1 in Supporting
Information (SI), and the comparisons of modeled results
and observed data were plotted in Fig. S3. Generally, the
pseudo-second-order  model  provided  a  closer  match  to
the observations than the pseudo-first-order model with a
much larger R2,  which  agreed  with  the  findings  of  other
researchers  (Du et al., 2016;  Gong et al., 2017).  This
indicated that chemical adsorption is the rate-limiting step
in  the  displacement  reaction  (Gong et al., 2017;  Liang
et al., 2020).  Moreover,  the  pseudo-second-order  model
did not give a reasonable match to describe the observed
data for nZVI due to the rebound of Cd(II) after 120 min
(Fig. S3). Thus, only the data for the initial stage with fast
removal was used to give a fair comparison. Furthermore,
the  reaction  rate  constant  at  initial  stage  of  nZVI  (k2  =
0.0062 g/(mg·min))  was  larger  than  the  sulfidated  nZVI
(k2 = 0.0004 g/(mg·min) of S-nZVI, k2 = 0.0024 g/(mg·min)
of  nFeS).  This  may  be  due  to  the  formation  of  CdS
inhibiting the contact of Cd with the active site within the
particle, resulting in a lower k2 (Liang et al., 2020; 2021a).
Thus,  a  larger  rate  constant  and  fast  reaction  rate  did
not  lead  to  a  higher  removal  capacity  for  Fe-based
nanomaterials.
Figure 3(a)  illustrates  the  pH  changes  for  each  of  the

three  nanomaterials  during  reactions.  For  all  the
materials,  at  initial  pH  (pH0)  of  4,  the  final  pH  (pHe)
values  were  increased.  While  for  pH0  of  6,  the  solution
pH were  well  buffered  and  remained  stable  for  all  three

 

 
Fig. 3    Effect of pH on Cd(II) removal by three Fe-based nanomaterials. (a) changes of pH after the reaction equilibrium (arrowed
from  pH0  to  pHe);  (b)  Fe  dissolution;  and  (c)  ORP  values  (Experimental  conditions:  initial  Cd(II)  =  10  mg/L,  material  dose  =
20 mg/L, t = 24 h, initial pH0 = 4, 6, or 8).
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materials.  However,  at  pH0  =  8,  the  final  pH  values  for
nZVI,  S-nZVI,  and  nFeS  were  8.0,  5.6,  and  5.3,
respectively.  Overall,  it  seems  that  nFeS  can  buffer  the
solution  pH  into  a  narrow  range  (~5  to  6).  Figure 3(b)
shows  the  dissolution  of  both  Fe(II)  and  Fe(III).
Apparently,  higher  total  Fe  and  Fe(II)  releases  were
observed at  more  acidic  solutions  for  all  three  materials.
Fe(III)  release  concentrations  at  pH0  of  4  and  6  were
comparable, but was generally lower at pH0 of 8. Again,
S-nZVI and nFeS released more Fe than nZVI, which was
consistent  with  the  trend  observed  in  Fig. 1(b).  ORP
changes  were  plotted  in  Fig. 3(c).  It  was  clear  that  the
initial  ORP (ORP0)  value of  nZVI and S-nZVI solutions
were  negative,  and  when  the  reaction  reached
equilibrium,  the  solution  of  all  three  materials  exhibited
an oxidative  potential  (positive  ORPe values),  except  for
nZVI with pH0 of 4.
The species of cadmium in aqueous solution are closely

associated with pH (Fig. S4). Cd(II) is dominant at pH < 9.
As  pH  increases,  cadmium  hydroxides  become  more
abundant. Solid Cd(OH)2 forms at pH ~8.7 and becomes
predominant  at  pH  >  9.  Accordingly,  Cd(II)  is  more
favored  to  precipitate  at  basic  pH  values.  At  pH  =  6–8,
the  main  speciation  of  cadmium  are  Cd2+  or  Cd(OH)+,
which  has  more  absorption  onto  the  negatively  charged
nZVI,  and  Cd  also  precipitates  at  the  higher  pH  range.
This  trend  was  also  reported  by  Reed  and  Matsumoto
(1993).
Moreover,  variation  of  aqueous  pH  influences  Fe-

nanomaterial  properties.  For nZVI, firstly,  its  pHZPC  (the
point  of  zero  charge  at  which  the  net  surface  charge  of
particle  is  zero)  is  6.9  (Fig.  S5),  and  the  surface  of  the
nanomaterial  exhibited  a  negative  charge  at  pH  values
above  6.9.  Thus,  positively  charged  Cd(II)  has  a  larger
electrostatic  attraction  to  nZVI  at  higher  pH.  Secondly,
aging  reactions  and  Fe0  corrosion  would  be  more
favorable  to  occur  in  acidic  solutions  (Eqs.  (5)  and  (6))
(Qiao et al., 2018). Therefore, increased Fe concentrations
and release were observed for nZVI at pH = 4 (Fig. 3(b)).
Aqueous  Cd  had  an  adsorptive  affinity  to  iron  corrosion

products, which acted as contaminant scavengers (Touomo-
Wouafo et al., 2018;  Huang et al., 2020).  Corrosion  or
dissolution  of  Fe0  leads  to  release  of  Cd  within  acidic
solutions.  Thirdly,  the  metal  oxide  coatings  on  nZVI
surfaces can stabilize the aqueous solution following Eqs.
(7)–(9)  (Zhang et al., 2016a).  These  buffering  reactions
can further alter  the surface charge of  nanomaterials  and
solution  pH.  Interestingly,  the  final  pH  values  for  nZVI
fell into the narrow range of 6–8 (Fig. 3), which provides
evidence  for  pH  buffering.  Fourth,  Cd(II)  removal
reaction per surface complexation would produce H+, and
this  reaction  is  more  prevalent  within  basic  solutions
(discussed in Section 3.6).
 

Fe0+2H2O→ Fe(OH)2+H2 (5)
 

Fe0+2H+→ Fe2++H2 (6)
 

≡ Fe2++2H2O⇆≡ Fe(OH)2+2H+ (7)
 

≡ FeO2H+3 +OH−⇆≡ Fe(OH)2+H2O (8)
 

≡ Fe(OH)2+2OH−⇆≡ FeO−2 +2H2O (9)
The  removal  capacity  was  significantly  increased  for

two sulfidated Fe-based nanomaterials compared to nZVI.
Firstly, pHzpc of S-nZVI (pHZPC = 6.7) and nFeS (pHZPC
= 5.4) were lower than that of nZVI (pHZPC = 6.9) (Fig. S5).
The surface charge of nFeS had a negative charge over a
larger  pH  range  (Zhang et al., 2014;  Sun et al., 2017;  Lv
et al., 2018).  Secondly,  the  corrosion  of  FeS  was  also
highly  pH-dependent  as  discussed  in  Section  3.6,  and
corrosion  was  more  favored  to  occur  under  acidic  pH.
Thirdly, at higher pH, Cd readily reacted with S2− to form
CdS  (Fig.  S6),  and  iron  hydrate  produced  by  Fe
hydrolysis  in  solution  to  form  a  solid  precipitate,  which
facilitates  acceleration  of  the  Cd  removal  (Hyun et al.,
2021). 

3.3    Effect of co-existing ions on Cd(II) removal

Figure 4  presents  the  effect  of  co-existing  ions  (Na+,
 

 
Fig. 4    Effect of co-existing ions on Cd(II) removal by three Fe-based nanomaterials: (a) nZVI, (b) S-nZVI, (c) nFeS (Experimental
conditions: initial Cd(II) = 10 mg/L, initial pH = 6.0, material dose = 20 mg/L, t = 24 h, the introduced ions = 0, 50, or 200 mg/L).
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Ca2+, CO3
2−, and NO3

−) on Cd(II) removal by each of the
three Fe-based nanomaterials.  The added ions influenced
the  behavior  of  nanomaterials  differently.  For  nZVI,  the
presence  of  co-existing  ions  leaded  to  higher  Cd(II)
removal, and increased or comparable removal efficiency
was  observed  with  higher  ionic  strength.  Notably,  the
Cd(II) removal increased from 4.10% (without additional
ions)  to  29.45% with  50  mg/L  of  CO3

2−  and  to  70.00%
with  200  mg/L  of  CO3

2−.  While  for  S-nZVI,  the
introduction  of  Na+  suppressed  Cd  removal.  The  Cd
removal  was  inhibited  by  Ca2+  from  93.50%  (without
additional  ions)  to  77.25%  (Ca2+  of  50  mg/L),  but
increased to 98.98% upon increasing the dose of Ca2+  to
200  mg/L.  The  presence  of  CO3

2−  and  NO3
−  slightly

increased  Cd  removal.  For  nFeS,  increasing  the  dose  of
coexisting  ions  resulted  in  enhanced  Cd  removal  in  all
cases. The introduced ions influence the final pH of nZVI
more  greatly  than  that  of  S-nZVI  and  nFeS  (Fig. 4).
Figure  S7 shows the  dissolution of  Fe  with  the  presence
of co-existing ions. We can conclude that ion strength had
no  obvious  effect  on  the  Fe(III)  dissolution.  It  is
noteworthy  that  the  presence  of  CO3

2−  has  a  great
inhibition on Fe(II) dissolution for both sulfide materials.
As  shown in  Fig.  S8,  the  final  ORP values  again  follow
the order of nZVI < S-nZVI < nFeS.
Generally, cations (Na+ and Ca2+) and anion like NO3

−

do  not  impact  Cd(II).  While  theoretical  calculation
revealed that with the presence of CO3

2−, Cd(II) can form
CdCO3 easily even at lower pH or Cd(OH)2 at higher pH
(Fig.  S9),  resulting  in  a  greatly  enhanced  precipitation.
Furthermore,  the  co-existing  ions  can  also  influence  the
Fe-nanomaterial  behavior.  Cations  (Na+  and  Ca2+)
significantly enhanced Cd removal capacity (Fig. 4). This
may  be  due  to  the  salting-out  effect  on  Cd  solubility  by
elevated  ionic  strength  with  these  two  cations.  Previous
studies also reported that Fe-based nanomaterials solution
exhibited increased corrosion in solutions containing Na+
and  Ca2+  than  in  deionized  water  (Turcio-Ortega et al.,
2012).  In  general,  greater  corrosion  current  results  from
higher  degrees  of  iron  oxidation  at  the  surface,  which
implies greater reductive transformation or complexation
of metal ions by Fe materials (Kim et al., 2013; Sun et al.,
2016). The added CO3

2− can also cause a portion of Fe to
precipitate  as  FeCO3  per  Eq.  (10)  (also  as  shown  in
Fig. S9), facilitating the removal of Cd (Fig. 4) while also
inhibiting  the  dissolution  of  Fe  from  the  nanomaterials
(Fig. S7). The addition of NO3

− can react with nZVI per
Eq. (11) (Liang et al., 2020).
 

Fe2+CO2−
3 → FeCO3 (10)

 

NO−3 +3H2O+3Fe0→ NH+4 +2OH−+Fe3O4 (11)
According to Eq. (11), OH− can be produced and an incre-

ase of final pH was also observed in our study (Fig. 4(a)),
which was also consistent with the conclusion of Su et al.
(2014). In summary, the added ions can enhance a higher
corrosion current in solutions and influence the formation

of  Cd(OH)2  and  CdCO3  to  improve  the  removal
efficiency of Cd(II). 

3.4    Effect of HA on Cd(II) removal

Figure 5  shows  the  removal  of  Cd(II)  by  three  Fe-based
nanomaterials with the presence of different concentrations
of  humic  acid  (as  TOC  =  2  or  20  mg/L).  When  the
concentration  of  HA  increased,  the  removal  capacity  of
Cd(II)  in  three  cases  all  increased.  This  trend  was  more
evident in the case of nZVI. When the HA concentrations
increased to 2 and 20 mg/L, the Cd(II) removal increased
from 4.10% (no HA) up to 20.65% (5-fold increase) and
68.10% (17-fold increase), respectively. In the cases of S-
nZVI  and  nFeS,  the  presence  of  HA  improved  the  Cd
removal  even  more.  For  three  Fe-based  nanomaterials,
higher  concentration  of  HA  (as  20  mg/L  of  TOC)  also
lead to a pH increase. However, the ORP values decreased
at  higher  TOC  concentrations  (Fig.  S10).  As  shown  in
Fig.  S11, the dissolution of Fe had a significant increase
for  nZVI  as  TOC  increased  from  0  mg/L  to  20  mg/L.
While the trend was different for S-nZVI and nFeS.
The reason for the increased removal capacity with the

presence  of  TOC  can  be  addressed  that  the  HAs  have
abundant carboxylic acid and phenolic acid groups, which
exhibit  considerable  affinity  for  divalent  metal  ions,  and
can  easily  complex  with  Fe2+  and  Cd2+  (Brigante et al.,
2009). Tian et al has also reported that adsorbed HA may
facilitate adsorption of Cd2+ through surface complexation
(Tian et al., 2020).  Organic  matter  can  also  act  as  a
catalyst  or  provided  an  electronic  shuttle  channel  to
promote removal of pollutants, as suggested by Neumann
et al. (2011).  Previous study also reported that in ternary
systems (Cd -  HA -  metallic  oxide),  the presence of  HA
leads  to  an  increase  in  Cd(II)  adsorption  owing  to
enhanced  surface  complexation  (Davis and Bhatnagar,
1995). 

 

 
Fig. 5    Effect  of  HA  (expressed  as  TOC)  concentration  on  Cd(II)
removal  by  three  Fe-based  nanomaterials  (Experimental  conditions:
initial Cd(II) = 10 mg/L, initial pH = 6.0, material dose = 20 mg/L, t =
24 h).
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3.5    Characterizations on materials before and after reaction

XRD studies: XRD patterns of three freshly prepared and
reacted materials are shown in Fig. 6. For fresh nZVI (as
nZVIb  in  Fig. 6),  the  peak  at  2θ  of  52°  signals  the
presence of Fe0 (PDF#89-7194). Additionally, there were
small peaks at about 35.5°, 42°, and 75° of 2θ assigned to
Fe3O4  (PDF#88-0866),  which  was  formed  after
preparation and covered the Fe0 core as a shell with little
quantities  (7.2%  wt.  as  computed  per  Rietveld
refinement)  compared  to  Fe0  (Abdel Salam et al., 2021).
After  the  reaction  with  Cd  (as  nZVIa  in  Fig. 6),  the
characteristic  peak  of  Fe0  decreased  dramatically,
suggesting the consumption of nZVI and partial oxidation
of iron. New peak were detected at 2θ of 13.5° (PDF#76-
2300)  suggested  the  main  oxidation  product  was  Fe(III),
which was consistent with the XPS results. The existence
of  little  quantities  (8.9%  as  computed  per  Rietveld
refinement)  Cd0  after  reaction  suggested  that  part  of
Cd(II) was reduced, which is consistent with the study of
Su et al. (2014).  However,  reduction  of  Cd(II)  to  Cd0 by
nZVI  was  not  observed  in  another  study  (Zhang et al.,
2014). This discrepancy may be caused by the difference
of nZVI dose or aqueous matrix. For fresh S-nZVI (as S-
nZVIb in Fig. 6), the peaks at 2θ of 52.5°, and 2θ of about
20°,  35°,  45.5°  and  58°  signal  the  presence  of  Fe0  and
mackinawite  (FeS,  PDF#89-2738),  respectively.  The
presence  of  abundant  (96.8%)  FeS  conformed  to  the
crystallinity  of  S-nZVI  particles,  which  was  consistent
with  the  study  of  He et al. (2012).  However,  Fe0  and
Fe3O4  were  the  predominant  components  for  S-nZVI  in
the study of Liang et al, probably because the FeS existed
in  an  amorphous  form  (Liang et al., 2020).  Liang  also
found that part  of the sulfide was oxidized to S0 after S-
nZVI reacted  with  metals  (Liang et al., 2021a).  After  the
reaction  (as  S-nZVIa  in Fig. 6),  the  XRD peaks  at  2θ  of

31°,  51.8°,  and  61.8°  confirmed  the  formation  of  CdS
(PDF#80-0019),  and  the  iron  oxide  was  FeO(OH)  (2θ
=16.5°,  PDF#70-0714),  which  was  consistent  with
previous  results  (Liang et al., 2020).  For  fresh  sample  of
nFeS  (nFeSb),  the  peaks  at  2θ  of  about  20°,  35°,  45.5°,
58°, and 69° were attributed to FeS (PDF#89-2738), and
no iron oxides were identified. These results agreed with
the findings of Tian et al.  (2020).  After  reacting with Cd
(nFeSa), peaks for CdS was also identified.

XPS  studies:  To  further  study  the  Cd  removal
mechanisms  by  these  three  materials,  XPS  was  used  to
reveal  the  element  composition  and  distribution  on
sample surface,  and the changes of the chemical valence
states  before and after  the reactions were also evaluated.
As  shown  in  broad  survey  of  three  fresh  and  reacted
materials  (Fig.  S12),  peaks  represented  for  Cd  3d
(binding energy of ~405 eV and ~412 eV) appeared after
reaction.  The  XPS  spectra  of  Cd  is  given  in  Fig.  S13,
which  also  indicated  two  intense  peaks  for  Cd  3d3/2  and
Cd  3d5/2  (Wu et al., 2006;  Lv et al., 2018).  And  the
speciation  of  Cd(0)  in  XPS  were  found  in  Hou’s  study
(Hou et al., 2022).  Thus,  these  results  confirmed  that
Cd(II)  was  immobilized  on  the  surface  of  materials
(Zhang et al., 2014).
Detailed  XPS  spectra  for  Fe  2p  (Fig. 7),  S  2p  (Fig. 8)

and  O  1s  (Fig.  S14)  were  systematically  compared  and
peak splitting parameters  can be found in Tables S2–S5.
For  fresh  nZVI  (Fig. 7(a)),  a  small  peak  at  ~707  eV
suggested the existence of zero-valent iron (Boparai et al.,
2013). The peak at ~711 eV was attributed to Fe 2p3/2 for
FeO  (Lv et al., 2018).  The  presence  of  photoelectron
peaks at  ~713 eV for Fe 2p3/2,  and ~725 eV for Fe 2p1/2
suggested  the  existence  of  Fe(III)  on  the  fresh  nZVI
surface  (Xu et al., 2016),  which  was  consistent  with  the
XRD  results  (Fig. 6).  The  peak  at  ~719  eV  was
considered  as  the  satellite  peak  of  Fe  2p3/2  (Yamashita
and Hayes, 2008).  The  above-mentioned  phenomenon
indicated  the  formation  of  a  layer  of  iron  oxides.  The
coexistence  of  a  large  fraction  of  iron  oxides  and  a
relatively  small  amount  of  Fe0  confirmed  the  core-shell
structure of nZVI (Wu et al., 2006; Lv et al., 2018). After
reaction,  the  peak  of  Fe0  disappeared  implying  the
oxidation  of  Fe0.  There  was  no  obvious  change  on
proportions of Fe(II) and Fe(III). O 1s survey scans (Fig.
S14(a))  were  conducted  to  study  the  oxygen  species  on
the  surface.  Before  reaction,  the  photoelectron  peaks
decomposed  into  two  peaks  at  ~530  eV  and  531.5  eV,
corresponding  to  the  binding  energies  of  O2−  and  -OH,
respectively (Zhang et al., 2014). The O2− peak contributed
~17% of the total O 1s peak area. After reaction, only the
peak of -OH was remained.
Figure 7(b) shows that for pristine S-nZVI, the chemical

valence  states  were  similar  to  those  of  nZVI,  but  with
different  proportions.  For  Fe(II)  with  the  peak  of  ~711
eV, it was likely to be Fe(II)-O/Fe(II)-S (Lv et al., 2018).
After reaction, the peak of Fe0 disappeared due to oxidative

 

 
Fig. 6    XRD  analysis  results  for  Fe-nanomaterials  before  (labelled
with superscript b) and after (labelled with superscript a) reaction with
Cd.
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transformation. The XPS spectrum of S 2p (Fig. 8(a)) had
three peaks at around 161 eV, 162 eV, and 163.5eV for S-
nZVI before reaction, which were considered as the peaks
of  surface  S2−,  bulk  S2−,  and  Sn2−,  respectively.  After
reaction, two peaks remained around 161.7 eV and 162.8 eV
for  bulk  S2−  and  Sn2−,  respectively  (Dong et al., 2018;
Liang et al., 2021b).  For  the  O  1s  spectrum  of  fresh
material  (Fig.  S14(b)),  the  peak  of  -OH (binding  energy
of ~530 eV) and O2− (531.7 eV) accounted for 84.6% and
15.4%,  respectively  (Rajajayavel and Ghoshal, 2015).
Again, the O2− peak disappeared after reaction.
Figure 7(c)  shows  for  nFeS  before  reaction,  the  Fe  2p

peaks at ~711 eV and ~712 eV corresponded to Fe 2p3/2
for Fe(II) and Fe(III), respectively; and the peaks at ~725

eV was assigned to Fe 2p1/2 of Fe(III). The satellite peak
also existed at ~719 eV (Du et al., 2016; Sun et al., 2017).
After  reaction,  there  was  no  obvious  change  in  the
proportions of all the peaks. For the fresh sample (Fig. 8(b)),
the  peaks  of  surface  S2−,  bulk  S2−,  and  Sn2−  appeared  at
160.7  eV,  161.6  eV,  and  163.1  eV,  respectively.  After
reaction,  only  bulk  S2−  and  Sn2−  remained,  at  161.4  eV
and 162.5 eV (Jeong et al., 2010). In addition, Fig. S14(c)
showed that after reaction, the peaks of O2− decayed. 

3.6    Comparison on Cd(II) removal mechanisms for three
Fe-nanomaterials

Our results demonstrated that S-nZVI and nFeS achieved
better  Cd(II)  removal  than  nZVI  under  the  identical
conditions.  This  discrepancy  was  mainly  due  to  their
different Cd removal mechanisms and here, we provide a
systematical comparison.

nZVI:  For  nZVI,  different  removal  mechanisms  were
involved.  Previous  studies  reported  that  Cd(II)  removal
appeared to involve a rapid diffusion of Cd(II) into nZVI
particles  and  surface  complexation  of  Cd(II)  with  iron
hydroxides  per  (≡  denotes  the  surface)  (Zhang et al.,
2014; Liang et al., 2021b):
 

≡ FeO−+Cd2+→≡ FeOCd+ (12)
 

 

 
Fig. 7    Spectra  results  for  Fe  2p  for  (a)  nZVI,  (b)  S-nZVI,  and
(c) nFeS.
 

 

 
Fig. 8    XPS spectra results for S 2p for (a) S-nZVI and (b) nFeS.
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≡ FeOH+Cd2+
+H2O→≡ FeOCdOH+2H+ (13)

The results and opinions on whether Cd can be reduced
by  nZVI  were  mixed.  The  theoretical  standard  potential
of  Fe0  is  quite  close  with  Cd  (Eqs.  (14)  and  (15))
(Boparai et al., 2013;  Zhang et al., 2014;  Huang et al.,
2020).  Thus,  a  direct  reduction  seems  unlikely  as
suggested  by  some  researchers  and  no  reduced  Cd  was
detected (Zhang et al., 2014).
 

Fe0→ Fe2++2e−, E0 = −0.41 V (14)
 

Cd0→ Cd2+
+2e−, E0 = −0.40 V (15)

However,  the  formation  of  elemental  Cd  was  also
reported  and  detected  in  some  other  studies  (Su et al.,
2014;  Hou et al., 2022).  Interestingly,  our  XRD  results
demonstrated  the  formation  of  Cd0,  while  that  was  not
reflected  by  the  XPS spectra.  This  discrepancy  could  be
mainly  due  to  the  fact  that  general  XPS  can  only  detect
the  surface  components  (Sun et al., 2016).  Thereby,  we
speculated that the formed Cd0 was encapsulated into the
nZVI  particles.  The  mechanisms  involving  sorption,
followed  by  diffusion,  and  then  encapsulation  of  target
metal ions by nZVI, was proven by high-sensitivity X-ray
energy-dispersive  spectroscopy-scanning  transmission
electron  microscopy  (XEDS-STEM)  previously  (Ling
et al., 2017). Similarly, in our study, the encapsulated Cd
was detected by XRD, but not XPS. In addition, the spent
nZVI  particles  became  denser  than  the  fresh  ones  (Ling
et al., 2017),  and  a  similar  trend  was  observed  in  our
work  that  the  average  hydrodynamic  diameter  of  nZVI
decreased from 6727 nm to 1158 nm after reaction. Thus,
reduction of Cd(II) by nZVI was also an important role in
Cd removal per:
 

Fe0
(s)+Cd2+→ Fe2++Cd0

(s) (16)
 

Cd2+
+2Fe(OH)2(s)+2H2O→Cd0

(s)+2Fe(OH)3(s)+2H+

(17)
In summary, Cd(II) removal by nZVI involved coprecipi-

tation,  surface  complexation,  and  reduction  as  shown  in
Fig. 9(a).

S-nZVI  and  nFeS:  Sulfidation  can  modify  nZVI  for

heavy metal removal in serval aspects: 1) the aggregation
of  nZVI  particles  can  be  efficiently  prevented  by
sulfidation  (Zhang et al., 2016b;  Gong et al., 2017).  The
presence  of  van  der  Waal  force,  intrinsic  magnetic
interactions,  and  high  surface  energy  can  facilitate  the
aggregate  of  nZVI  particles  resulting  in  limited  mobility
(Phenrat et al., 2007;  Min et al., 2008;  Zhao et al., 2016).
However,  the  sulfidation  can  produce  iron  sulfide
coatings  on  the  Fe0  surface,  effectively  preventing  the
aggregation  of  particles;  2)  For  S-nZVI,  the  presence  of
delocalized  electrons  in  the  layers  of  iron  sulfides  can
improve  electron  transfer  capacity  and  electron  transfer
rate than the unmodified nZVI (Li et al., 2017); and 3) The
sulfidation has been shown to enhance the immobilization
of  heavy  metals  as  sulfides,  which  are  more  favored  to
precipitate and resistant to reoxidation (Fan et al., 2017).
There  were  also  various  Cd  removal  mechanisms

associated with these two iron sulfide nanomaterials. Our
results  verified  that  the  component  of  FeS  in  nanoma-
terials  greatly  enhanced  the  overall  Cd(II)  removal.  The
overall dominant reaction is the replacement of Fe in FeS
in  the  particle  and  the  formation  of  CdS  as  (Hyun et al.,
2021):
 

FeS+Cd2+→ CdS+Fe2+ (18)
Some other  side  reactions  include:  Cd(II)  precipitation

with  the  corrosion  products  of  FeS  (Eqs.  (19)  and  (20))
and a series of surface complexation reactions (Eqs. (21)–
(24)):
 

FeS(s)+H+→ Fe2++HS− (19)
 

Cd2+
+HS−→ CdS+H+ (20)

 

≡ S−+Fe2+→≡ SFe+ (21)
 

Cd2+
+FeS+2H2O→ CdS+2Fe(OH)2(s)+2H+ (22)

 

≡ S−+Cd2+→≡ SCd+ (23)
 

≡ OH+Cd2+→≡ OCd++H+ (24)
In  summary,  Cd(II)  removal  by  S-nZVI  and  nFeS

involved  replacement,  coprecipitation,  and  surface
 

 
Fig. 9    Illustrations for the mechanism comparison schemes of (a) nZVI, (b) S-nZVI, and (c) nFeS.
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complexation (Figs. 9(b) and 9(c)), and among which, the
replacement reaction was the predominant. The difference
between  S-nZVI  and  nFeS  was  that,  for  S-nZVI,  Eqs.
(12)  and  (13)  reaction  could  also  occur  as  side  reaction
owing  to  the  existence  of  small  fraction  of  non-sulfide
nZVI  (Fig. 9(b)).  Yet,  the  replacement  reaction  was  so
overwhelming  that  the  other  side  reactions  were
negligible. Further discussion can be found in Section 3.7.
Key  parameters  (i.e.,  Cd  removal  (%),  Cd(II)  removal

rate  constants  (k2),  final  pH,  removal  capacity  (mg/g),
final  ORP,  and  total  Fe  release)  were  plotted  in  a  Radar
chart  (Fig. 10),  which  provides  a  comparison  summary
for these three nanomaterials. Clearly, Cd(II) removal by
S-nZVI  had  advantages  in  most  of  aspects,  with  the
highest Cd removal, a neutral final pH (6.31), the highest
removal  capacity  (467.5  mg/g),  which  was  significantly
higher  than  those  of  other  Fe-based  materials  under
comparable  conditions  (Table  S6),  and  moderate  final
ORP (200.5 mV). It  is  noteworthy that  both S-nZVI and
nFeS  yielded  a  high  Fe  dissolution  compared  to  nZVI.
While for nFeS, most of the parameters were comparable
with slightly lower Cd removal performance compared to
S-nZVI,  and  nZVI  had  generally  lower  values  for  most
parameters. However, the primary advantage of nZVI was
its  fast  initial  removal  rate  (k2  of  0.0062  g/(mg·min)),
which was much larger than S-nZVI and nFeS. Moreover,
nZVI gave the lowest removal capacity, final pH of 6.07,
the  lowest  final  ORP  (40.0  mV),  and  the  lowest  Fe
dissolution (0.49 mg/L). 

3.7    Relationship between Cd(II) removal and Fe(II)
dissolution

Figure  S15  gave  the  kinetics  of  Fe(II)  dissolution  for
three  nanomaterials.  To  investigate  the  relationship

between  Fe(II)  release  and  Cd(II)  removal,  the  removed
Cd(II)  (calculated  as  C0 – Ce of  Cd(II))  as  a  function  of
released Fe(II) at the same time intervals were plotted in
Fig. 11(a).  A  positive  and  linear  relationship  (R2  >  0.8)
for S-nZVI and nFeS were observed, except for the case
of  pH  6  for  nFeS.  This  strongly  positive  correlation
indicated that the dominant reaction mechanism for nFeS
and  S-nZVI  was  the  replacement  of  Fe  in  FeS  in  the
particle with the formation of CdS (Eq. (18)). Further, the
stoichiometric ratio of Cd(II) to Fe(II) in the replacement
reaction  was  2  (calculated  based  on  mass,  and  as  shown
by the dotted line in Fig. 11(a)),  and slopes of  the linear
fittings  were  >  2  at  pH  6  and  8,  suggesting  less  Fe(II)
dissolved  than  expected.  A  possible  side  reaction  was
proposed that dissolved Fe(II) may react to form a surface
complex  with  the  surface  sulfide  (Eq.  (21))  (Hyun et al.,
2021).  The  Fe(II)  ions  absorbed  in  the  surface  structure
improved  surface  oxidation  layer  conductivity,  and
decreased  the  electron  transfer  barrier  of  the  corrosion
coating,  leading  to  an  enhanced  electrons  transfer
(Mielczarski et al., 2005).  Meanwhile,  the  disappearance
of  surface  S2−  after  reaction  in  the  XPS  surveys  for  S-
nZVI  and  nFeS  also  supported  this  point.  While  the
slopes  were  lower  than  2  at  pH  4  for  both  sulfide
materials,  denoting  that  dissolved  Fe(II)  was  contributed
by  replacement  reaction  (Eq.  (18))  and  material  decay
reaction (Eqs. (5) and (6) for ZVI, and Eq. (19) for FeS).
For  nFeS  at  pH  6,  the  removed  Cd(II)  was  not
proportional  to  the  dissolved Fe(II)  concentration,  which
may  be  due  to  the  fact  that  a  fast  release  of  Fe(II)  was
observed  for  the  initial  stage.  For  nZVI,  the  regression
did not produce substantial correlations, and the R2 values
were  smaller  than  0.5  at  various  pH  conditions.  This
again  confirmed  that  Fe(II)  dissolution  was  involved  in
more  than  one  reaction  mechanisms  for  nZVI.  The
dissolved  Fe(II)  may  come  from  the  Fe0  corrosion  in
aqueous  solution  (Eqs.  (5)  and  (6))  and  a  minor
mechanism of Cd(II) reduction (Eqs. (16) and (17)).
Figure 11(b)  presents  correlations  between  the

dissolved  Fe(II)  and  the  removed  Cd(II)  at  the  reaction
equilibrium  (24  h).  Again,  strong  correlations  were
observed  for  S-nZVI  and  nFeS,  while  nZVI  exhibited  a
very poor relationship. With the pH increased from 4 to 8
(Fig. 11(b)),  the  negative  slopes  of  nFeS  (−1.22)  and  S-
nZVI (−0.31) indicated that the removed Cd(II) increased
and  the  dissolved  Fe(II)  tended  to  be  suppressed.  Also,
Fe(II)  dissolution from nFeS posed a larger influence on
removed Cd(II) than S-nZVI. In addition, there was also a
strong, positive, and linear relationship between dissolved
Fe(II) and removed Cd(II) at different Fe-based materials
doses  (Fig. 11(c)).  Interestingly,  for  both  sulfide
materials,  similar  slopes  in  the  linear  correlation  were
observed,  indicating  that  the  variation  of  dosage  posed
negligible influence on the removal mechanism.
Based  on  pseudo-first-order  and  pseudo-second-order

removal  kinetic  models,  we  propose  a  reaction-product

 

 
Fig. 10    Comprehensive  comparison  of  the  performance  of  Cd
removal  by nZVI,  S-nZVI,  and nFeS (Experimental  conditions:  initial
Cd(II) = 10 mg/L, initial pH = 6.0, material dose = 20 mg/L, t = 24 h).
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generation kinetic model for Fe(II) dissolution as:
 

dctFe

dt
= k1Fe(II)(ceFe− ctFe), (25)

 

Linearized form: ln(ceFe− ctFe) = lnceFe− k1Fe(II)t, (26)
 

dctFe

dt
= k2Fe(II)(ceFe− ctFe)2, (27)

 

Linearized form:
t

ctFe
=

1
k2Fe(II)c

2
eFe

+
1

ceFe
t. (28)

CtFe C0Fe CeFe

k1Fe(II)

k2Fe(II)

As an alternative to Cd(II)  removal-decay kinetics,  the
released  Fe(II)  was  assumed  as  a  target  reactant  (i.e.,  as
dominant  or  rate-limiting  step)  (Gong et al., 2017; Liang
et al., 2020).  Thus,  theoretically,  Fe(II)  dissolution  was
considered  as  a  reversed  process  of  Fe(II)  removal  and
kinetic  rate  constants  can  be  calculated  per  Eqs.
(25)–(28).  The  aqueous  Fe(II)  concentration  at  time  t  is

, thereby,  = 0 mg/L, and   is the highest Fe(II)
dissolution  at  equilibrium.  Constants    (1/min)  and

  (L/(mg·min))  are  the  kinetic  rate  constants  for  the
pseudo-first-order  kinetic  and  pseudo-second-order
kinetic models during the Fe(II) dissolution, respectively.
The  Fe(II)  dissolution  kinetic  data  were  well  fitted  by

the  pseudo-second-order  kinetic  model  with  a  high
correlation  coefficient  (Table  S7).  Xie and Cwiertny
(2012) suggested that the Fe(II) production in the absence
of  containments  was  a  strong  predictor  for  Cr  removal.
Liang et al. (2013) also reported that the extent of Se(IV)
removal  by  nZVI  can  be  predicted  from  its  Fe(II)
generation  rate,  and  the  Fe(II)  production  without
containments  was  used  as  a  predictive  metric  of  nZVI
corrosion  (Li et al., 2015).  In  this  study,  dissolved  Fe(II)
could be considered as the Fe(II) production after reacting
with  containments,  and  there  was  still  strong  positive
linear  correlations  between  the  pseudo-second-order  rate
constants  of  removed  Cd(II)  and  that  of  released  Fe(II)
for S-nZVI (R2 = 0.91) and nZVI (R2 = 0.97) (Fig. 11(d)).
The further  study indicated that  the  dissolved Fe(II)  was
an effective predictor in the presence of containments. 

4    Conclusions

The  performance  of  Cd(II)  removal  by  three  Fe-based
nanomaterials  were  systematically  compared  and  the
results  revealed  that  sulfidation  of  nZVI  produced
nanomaterials  with  increased  Cd(II)  removal  capacities.

 

 
Fig. 11    Correlation between dissolved Fe(II)  and (a) the removed Cd(II)  at  designed time intervals within 24 h;  (b) the removed
Cd(II) at  various pH at 24 h,  (c) the removed Cd(II) with different materials dosage at  24 h; and (d) the pseudo-second-order rate
constants for Fe(II) dissolution and Cd(II) removal within 24 h at different pH values.
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The main conclusions were as follows:
1)  The  removal  efficiency  was  significantly  increased

with  elevated  doses  for  three  types  of  nanomaterials.
Under  identical  conditions,  the  removal  of  Cd(II)  by  S-
nZVI and nFeS were twice or more than that of nZVI.
2)  Again,  at  varied initial  pH, Cd(II)  removal  by three

materials  followed the  order  of  S-nZVI  >  nFeS >  nZVI.
Higher  Cd(II)  removal  was  achieved  at  higher  pH.  The
pseudo-second-order  kinetic  model  could  better  fit  the
removal  kinetic  data  than  the  pseudo-first-order  model.
The fast initial reaction rate of nZVI did not lead to a high
removal capacity and release of Cd(II) was observed.
3)  Though  the  co-existing  ions  influenced  the

performance  of  nanomaterials  differently,  the  Cd(II)
removal  by  three  Fe-nanomaterials  were  comparable  or
even  slightly  enhanced.  Notably,  the  addition  of  CO3

2−

and  NO3
−  can  influence  the  properties  of  Cd(II)  and

nanomaterials.  The  addition  of  HA  enhanced  the
immobilization of Cd(II) mainly due to improved surface
complexation of both Fe(II) and Cd(II).
4)  The  samples  before  and  after  reactions  were

thoroughly  examined  to  compare  the  Cd  removal
mechanisms. The reaction mechanisms for Cd removal by
nZVI included coprecipitation, surface complexation, and
reduction. While for sulfidated materials, the mechanisms
involved  replacement,  coprecipitation,  and  surface
complexation,  with  the  replacement  as  the  predominant
reaction.
5)  There  existed  a  strong  linear  correlation  between

Cd(II)  removal  and  Fe(II)  dissolution  indicating  that  the
Fe(II)  release  played  a  crucial  role  in  the  Cd(II)
sequestration.  A  novel  pseudo-second-order  kinetic
model  was  proposed  and  could  adequately  simulate  the
Fe(II) dissolution results. 
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