
Ｍａｙ ２０２６ 现代化工 第 ４６ 卷增刊 １
Ｍｏｄｅｒｎ Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｉｎｄｕｓｔｒｙ ２０２６ 年 ５ 月
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摘要:以脐橙皮作为生物质原料ꎬ制备了生物炭(ＢＣ)和生物炭胶体(ＢＣＣ)ꎮ 通过单因素批量吸附实验考察了不同实验因

素对 ＢＣＣ 吸附 Ｐｂ２＋的性能影响ꎬ并对其吸附前后结构进行表征以分析吸附机制ꎮ 通过吸附动力学模型分析其对 Ｐｂ２＋的吸附特

性ꎮ 结果表明ꎬ各影响因素下 ＢＣＣ 均表现出优于 ＢＣ 的吸附性能ꎬ其吸附符合准二级动力学方程ꎬ吸附过程以化学吸附为主导ꎮ
ＢＣＣ 对 Ｐｂ２＋的吸附机制主要包括静电吸引、表面络合、离子交换和共沉淀ꎮ 因此ꎬ相较于 ＢＣꎬＢＣＣ 具有更丰富的表面活性位点

及独特的胶体性质ꎬ对 Ｐｂ２＋表现出更优异的吸附性能ꎬ在重金属污染水体修复领域具有应用潜力ꎮ
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　 　 随着工业化和城市化的快速发展ꎬ铅及其化合

物加剧了环境的重金属污染[１]ꎮ 以铅为代表的重

金属因其高毒性、生物累积性和难降解性ꎬ对生态系

统和人类健康构成持续威胁[２]ꎮ 重金属可通过食

物链富集进入人体ꎬ造成神经系统、造血系统和肾脏

等损伤[３]ꎮ 因此ꎬ开发高效、经济且环境友好的铅

污染治理技术ꎬ已然成为关注重点ꎮ
在目前的修复治理技术中ꎬ吸附法因其操作简

单、低成本和高效率的优势ꎬ成为去除重金属最常用

的技术ꎮ 而生物炭作为一种由生物质在限氧条件下

热解产生的多孔碳质材料ꎬ因其原料来源广泛、制备

工艺简单、环境友好、丰富的孔隙结构、巨大的比表

面积、表面富含的含氧官能团等ꎬ被认为是去除重金

属污染的首选吸附剂之一[４]ꎮ 当生物炭施加到环

境中后ꎬ会因生物分解和物理化学作用破碎产生微

米和纳米级生物炭颗粒ꎬ这些生物炭颗粒会形成具

有高迁移率的生物炭胶体[５]ꎮ
生物炭胶体ꎬ通常指尺寸在 １ ｎｍ 至 １０ μｍ 之

间、能在水相中稳定分散的生物炭颗粒[６]ꎮ 与原始

生物炭相比ꎬ生物炭胶体具有更高的比表面积、更多

的活性位点、更快的传质与扩散能力ꎬ使其展现更高

的吸附性能[７]ꎮ 此外还具有独特的胶体行为和迁

移能力ꎬ使其可在水动力作用下ꎬ在土壤或地下水

孔隙中长距离迁移[８] ꎬ这为原位修复难以触及的

更深层污染或实现污染羽的阻控提供了革命性的

技术可能ꎮ
尽管前景广阔ꎬ但当前生物炭胶体对铅吸附特

性的系统性认知仍存在不足ꎮ 目前大量研究了生物
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炭对铅的吸附特性ꎬ如 Ｃｈｅｎ 等[９] 制备锌铁双金属

氧化物改性新型核桃壳生物炭ꎬ用于去除废水中的

Ｐｂ(Ⅱ)ꎬ其最大吸附量达 １０４􀆰 ２６ ｍｇ / ｇꎮ Ｑｉａｎ 等[１０]

制备含氮和含磷的氧化镁改性生物炭不但对

Ｐｂ(Ⅱ)、Ｃｄ(Ⅱ)、Ｃｕ(Ⅱ)、Ｚｎ(Ⅱ)具有高效的吸附

能力ꎬ同时提高了土壤肥力促进了幼苗的生长ꎮ 但

对于生物炭胶体对铅的吸附较少ꎬＱｉａｎ 等[６] 研究了

不同热解温度下制备的生物炭胶体和生物炭残渣吸

附铬(Ｃｒ)和镉(Ｃｄ)的特性ꎬ结果表明生物炭胶体对

Ｃｒ(Ⅲ)和 Ｃｄ(Ⅱ)的吸附均要高于生物炭残渣ꎬ在
４００℃热解温度下ꎬ生物炭胶体对 Ｃｒ(Ⅲ)和 Ｃｄ(Ⅱ)
的最大吸附量(１４􀆰 １ ｍｇ / ｇꎬ１４􀆰 ５６ ｍｇ / ｇ)均是生物炭

残渣(６􀆰 ５ ｍｇ / ｇꎬ６􀆰 ６８ ｍｇ / ｇ)的 ２ 倍之多ꎮ 虽然目前

开展了一些生物炭胶体对重金属的吸附试验ꎬ但对

生物炭胶体吸附铅的研究仍旧少见ꎬ仍须探明其对

铅离子的吸附特性和机理ꎮ 基于此ꎬ本研究的主要

目标是评估生物炭胶体与重金属铅的相互作用ꎮ 通

过单因素批量吸附实验探究生物炭胶体与 Ｐｂ２＋ 的

相互作用ꎮ 基于 Ｘ 射线光电子能谱(ＸＰＳ)、傅里叶

变换红外光谱(ＦＴ－ＩＲ)和 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)分析

了生物炭胶体吸附前后的结构变化ꎮ 最后ꎬ研究解

释了生物炭胶体对 Ｐｂ２＋的吸附机制ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 材料

制备生物炭的原材料脐橙皮采购于赣州市水果

批发市场ꎮ 本实验中涉及的试剂均为分析纯及以

上ꎬ硝酸铅[Ｐｂ(ＮＯ３) ２]、氢氧化钠(ＮａＯＨ)、硝酸

(ＨＮＯ３)、氯化钠(ＮａＣｌ)等主要试剂采购于西陇科

学试剂公司ꎮ
１􀆰 ２　 生物炭及生物炭胶体的制备

１􀆰 ２􀆰 １　 生物炭的制备

使用纯水洗涤脐橙皮数次ꎬ以去除杂质ꎬ并在

４０℃下用烘箱烘干 ４８ ｈꎬ经破碎后过 ４０ 目筛ꎬ装填

进带螺旋盖的石墨坩埚中ꎮ 采用慢速升温限氧热

解ꎬ在马弗炉中以 ５℃ / ｍｉｎ 的速率升温至 ５００℃ꎬ并
保持 ２ ｈꎮ 将热解过后的生物炭经研磨过 １５０ 目筛

装入样品瓶中干燥保存ꎬ记为 ＢＣꎮ
１􀆰 ２􀆰 ２　 生物炭胶体的制备

将 ６􀆰 ０ 克 ＢＣ 加入 ５００ ｍＬ 纯水中ꎬ搅拌 ５ ｍｉｎ
后ꎬ在超声波器清洗机中水浴超声处理 ３０ ｍｉｎꎬ以分

散悬浮液ꎮ 之后静置ꎬ根据斯托克斯定律[１１] 固定沉

降时间后ꎬ得到悬浮颗粒尺寸小于 ２ μｍ 的生物炭

胶体悬浮液[１２]ꎮ 最后ꎬ生物炭胶体悬浮液使用冷冻

干燥机冻干ꎬ以获得生物炭胶体固体粉末ꎬ装入样品

瓶中干燥保存ꎬ记为 ＢＣＣꎮ
１􀆰 ３　 材料表征

采用傅里叶变换红外光谱仪 ( ＦＴ － ＩＲꎬ美国

Ｔｈｅｒｍｏ Ｆｉｓｈｅｒ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ Ｎｉｃｏｌｅｔ ｉＳ２０)测定分析材料

的化学组成 /官能团ꎻ使用 Ｘ 射线衍射仪(ＸＲＤꎬ日
本 Ｒｉｇａｋｕ ＳｍａｒｔＬａｂ ＳＥ)对材料的晶相结构进行分

析ꎻ通过 Ｘ 射线光电子能谱 ( ＸＰＳꎬ美国 Ｔｈｅｒｍｏ
Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ Ｋ－Ａｌｐｈａ)分析材料的表面元素组成及元

素化学态ꎮ
１􀆰 ４　 吸附实验

称取 Ｐｂ(ＮＯ３) ２ 粉末ꎬ并溶解在纯水中ꎬ以制备

１ ０００ ｍｇ / Ｌ 的 Ｐｂ２＋储备液ꎮ 通过控制变量法ꎬ研究

不同因素对材料吸附 Ｐｂ２＋ 的影响ꎮ 单因素吸附实

验均在恒温水浴摇床中进行ꎬ恒定温度 ２５℃ꎬ恒定

转速 １５０ ｒ / ｍｉｎꎮ 分别考察不同初始浓度(２０ ~ ３００
ｍｇ / Ｌ)、不同 ｐＨ(３~６)、不同投加量(５ ~ ４０ ｍｇ)、不
同离子强度(ＮａＣｌ 浓度 ０~１００ ｍｍｏｌ / Ｌ)对吸附剂吸

附 Ｐｂ２＋的影响ꎮ 典型反应条件为:准确称取 ＢＣＣ /
ＢＣ ０􀆰 ０２ ｇ 置于 １５０ ｍＬ 锥形瓶中ꎬ向锥形瓶内加入

５０ ｍＬ １００ ｍｇ / Ｌ Ｐｂ２＋溶液(溶液中 ＢＣＣ / ＢＣ 的含量

为 ４００ ｍｇ / Ｌ)ꎬ为确保材料能够达到吸附平衡ꎬ于恒

温振荡 ２４ ｈ 后进行取样ꎬ同时为避免沉淀对吸附的

影响ꎬ采用 ０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ ＮａＯＨ 和 ＨＮＯ３ 溶液调节 ｐＨ
至 ５􀆰 ０±０􀆰 １ꎬ水样经 ０􀆰 ４５ μｍ 水系微孔滤膜过滤后

滴加少量 ＨＮＯ３ 进行酸化处理待测ꎬ每组实验设置

３ 组平行ꎮ
采用准一级动力学[式(１)]、准二级动力学[式

(２)]及颗粒内扩散模型[式(３)]对材料吸附 Ｐｂ２＋

的吸附过程进行拟合ꎮ 为不改变固液比ꎬ准确称取

０􀆰 １２ ｇ ＢＣＣ 放入初始 Ｐｂ２＋ 浓度为 １００ ｍｇ / Ｌ 的

３００ ｍＬ 溶液中ꎬ在 ｐＨ 为 ６、转速 １５０ ｒ / ｍｉｎ 下进行

振荡吸附试验ꎬ分别于 ５、１０、３０、６０、１２０、２４０、４８０、
８４０、１ ０００、１ ２６０、１ ４４０ ｍｉｎ 等不同时间点取样ꎬ每
次取 ３ ｍＬ 水样ꎬ经 ０􀆰 ４５ μｍ 水系微孔滤膜过滤后

滴加少量 ＨＮＯ３ 进行酸化处理待测ꎮ
ｑｔ ＝ ｑｅ(１ － ｅ －ｋ１ｔ) (１)

ｑｔ ＝ (ｑ２
ｅｋ２ ｔ) / (１ ＋ ｑｅｋ２ ｔ) (２)

ｑｔ ＝ Ｋｐ ｔ０􀆰 ５ ＋ Ｃ (３)

式中:ｑｔ 为 ｔ 时刻平衡吸附容量ꎬｍｇ / ｇꎻｑｅ 为平衡吸

附容量ꎬｍｇ / ｇꎻｔ 为吸附反应时间ꎬｍｉｎꎻｋ１ 为准一级

动力学反应速率常数ꎬｍｉｎꎻｋ２ 为准二级动力学反

应速率常数ꎬｍｇ / (ｍｉｎ􀅰ｍｇ)ꎻＫｐ 为颗粒内扩散速率

常数ꎬｍｇ / ( ｇ􀅰ｍｉｎ０􀆰 ５)ꎻＣ 为与边界厚度相关的常

􀅰１１２􀅰
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数ꎬｍｇ / ｇꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 材料表征

２􀆰 １􀆰 １　 材料 ＦＴ－ＩＲ 表征分析

ＢＣＣ 和 ＢＣ 的 ＦＴ－ＩＲ 图谱如图 １(ａ)所示ꎮ ＢＣＣ
和 ＢＣ 均在 ３ ２６２􀆰 ９、１ ５７３􀆰 ６、１ ４２７􀆰 ０、１ ２４９􀆰 ６ ｃｍ－１

出现特征峰ꎬ３ ２６２􀆰 ９ ｃｍ－１处属于—ＯＨ 伸缩振动的

特征峰ꎬＢＣＣ 在此处的振动显著强于 ＢＣꎬ表明其具

有更加丰富的—ＯＨ[１３]ꎮ １ ５７３􀆰 ６ ｃｍ－１与 １ ４２７􀆰 ０ ｃｍ－１

处对应芳香环的 Ｃ􀪅􀪅Ｃ 伸缩振动或羧酸根(ＣＯＯ－)
的不对称与对称伸缩振动[１４]ꎬ表明 ＢＣＣ 和 ＢＣ 中含

有芳香结构和羧酸盐基团ꎬＢＣＣ 的吸收强度明显高于

ＢＣꎬ说明 ＢＣＣ 中对应基团的含量更高ꎮ １ ２４９􀆰 ６ ｃｍ－１

处归属于 Ｃ—Ｏ—Ｃ 或 Ｃ—Ｏ 伸缩振动(如酚、醇、醚
或酯类)ꎬＢＣＣ 的吸收略强于 ＢＣꎬ表明两者在 Ｃ—
Ｏ—Ｃ 或 Ｃ—Ｏ 类官能团的类型或数量上存在差异ꎮ
８２５􀆰 ４ ｃｍ－１处的峰由芳香环上 Ｃ—Ｈ 面外弯曲振动

所致ꎮ 指纹区 ４００ ~ ８００ ｃｍ－１间出现的振动峰一般

是一些无机官能团(Ｓｉ—Ｏ、Ｓｉ—Ｏ—Ｓｉ)ꎬＢＣＣ 的振动

强于 ＢＣꎬ 表 明 ＢＣＣ 含 有 更 高 的 无 机 灰 分[１５]ꎮ
ＦＴ－ＩＲ 图谱结果显示 ＢＣＣ 和 ＢＣ 有着类似的官能团

种类和无机灰分ꎬ但 ＢＣＣ 含量更高ꎬ这也使得 ＢＣＣ
可能对环境中的污染物有着更高的吸附亲和性ꎮ
２􀆰 １􀆰 ２　 材料 ＸＲＤ 表征分析

ＢＣＣ 和 ＢＣ 的 ＸＲＤ 图谱如图 １(ｂ)所示ꎮ ＢＣＣ

(ａ)ＦＴ－ＩＲ

(ｂ)ＸＲＤ

１—ＢＣＣꎻ２—ＢＣ

图 １　 材料的 ＦＴ－ＩＲ 和 ＸＲＤ 表征图

和 ＢＣ 在 ２θ＝ ２４􀆰 ２°附近均出现一个较宽的衍射峰ꎬ
这是由于无定形碳的非晶态结构导致的衍射信号散

射效果[１６]ꎬ使得谱图呈现宽峰状的馒头峰ꎬ同时在

２θ＝ ２６􀆰 ６°处还出现一个尖锐的石墨碳特征峰ꎮ 此

外ꎬ在 ２θ＝ ２９􀆰 ４、３５􀆰 ９、３９􀆰 ４、４３􀆰 １°处出现方解石型

碳酸钙的 ( １０４)、 ( １１０)、 ( １１３)、 ( ２０２) 晶面衍射

峰[１７]ꎬ这是制备 ＢＣ 时在热解过程中钙离子与碳酸

根离子结合而形成ꎮ ＸＲＤ 图谱表明 ＢＣＣ 和 ＢＣ 两

者均主要由碳基体和碳酸钙杂质两相组成ꎬ胶体化

过程未改变物相ꎬＢＣ 峰形相对尖锐ꎬ强度较高ꎬ表明

ＢＣ 结晶度相对更好ꎮ
２􀆰 ２　 吸附实验结果分析

２􀆰 ２􀆰 １　 ｐＨ 单因素结果分析

为避免 Ｐｂ２＋因溶液初始 ｐＨ 发生沉淀而对实验

产生干扰[９]ꎬ将 ｐＨ 变量设置在 ３􀆰 ０ ~ ６􀆰 ０ꎮ 初始 ｐＨ
对吸附性能的影响见图 ２(ａ)ꎬＢＣＣ 与 ＢＣ 对 Ｐｂ２＋的

吸附量均随溶液 ｐＨ 的升高而显著增加ꎮ 当溶液初

始 ｐＨ 为 ６ 时ꎬ达到最大ꎬ分别为 １１０􀆰 ９５ ｍｇ / ｇ 和

６２􀆰 ００ ｍｇ / ｇꎬ在较低 ｐＨ 下ꎬ材料表面的羧基、酚羟

基等官能团因质子化而降低其与带正电的 Ｐｂ２＋ 的

静电引力ꎬ且高浓度的 Ｈ＋会与 Ｐｂ２＋竞争吸附位点ꎬ
使得吸附效果较差ꎻ随着 ｐＨ 升高ꎬ官能团逐渐去质

子化ꎬ表面负电荷增加ꎬ静电引力增强ꎬ能更有效地

捕获 Ｐｂ２＋ꎬ且 Ｈ＋浓度降低ꎬ竞争效应减弱ꎬ使 Ｐｂ２＋更

容易被吸附[１８]ꎮ ＢＣＣ 因其更大的比表面积和更丰

富的表面活性位点ꎬ在相同 ｐＨ 条件下表现出比 ＢＣ
更高的吸附能力ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ２　 投加量单因素结果分析

吸附剂投加量对吸附性能的影响见图 ２(ｂ)ꎬ随
着投加量的增加ꎬＢＣＣ 和 ＢＣ 对铅的吸附量均逐渐

降低ꎮ 当溶液中 Ｐｂ２＋的总量固定时ꎬ随着投加量持

续增加ꎬ单位材料吸附的 Ｐｂ２＋ 减少ꎮ 投加量增加

后ꎬ材料颗粒在溶液中浓度升高ꎬ增加了颗粒间碰撞

和团聚的概率ꎬ而团聚现象的产生ꎬ会遮挡部分吸附

位点ꎬ使得吸附性能降低ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ３　 初始浓度单因素结果分析

Ｐｂ２＋初始浓度对吸附性能的影响见图 ２(ｃ)ꎬ随
着初始浓度的增加ꎬＢＣＣ 和 ＢＣ 对铅的吸附量逐渐

增加ꎮ 在较低浓度时ꎬ大量吸附位点闲置ꎬ吸附剂容

量未得到充分利用ꎮ 随着初始浓度增加ꎬ更多的

Ｐｂ２＋与吸附位点发生作用ꎬ吸附位点利用率得到提

升ꎬ整体上表现为吸附量的快速增长ꎮ 当初始浓度

从 １００ ｍｇ / Ｌ 逐渐增加到 ３００ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ吸附量增加

趋势逐渐平缓ꎬ材料逐渐趋于吸附饱和ꎮ ＢＣＣ 在本

􀅰２１２􀅰



２０２６ 年 ５ 月 郑子龙等:生物炭胶体对 Ｐｂ２＋的吸附特性研究

研究结果中表现出比 ＢＣ 更显著的吸附量增长ꎬ这
归因于 ＢＣＣ 具有更大的比表面积以及更丰富的表

面活性位点ꎬ使其能更迅速地响应浓度梯度的变化ꎬ
高效捕获并固定 Ｐｂ２＋ꎬ因此在相同浓度增幅下ꎬＢＣＣ
吸附量的提升更为显著ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ４　 离子强度单因素结果分析

溶液离子强度对吸附性能的影响见图 ２(ｄ)ꎬ在
离子强度较低时ꎬＢＣＣ 与 ＢＣ 的吸附量均处于较高

水平ꎻ随着离子强度逐渐升高ꎬ吸附量逐渐降低ꎮ 对

Ｐｂ２＋的吸附能力随离子强度的增加整体上均呈现下

降趋势ꎬ但相较于 ＢＣꎬＢＣＣ 的吸附量下降更为明

(ａ)初始 ｐＨ 的影响

(ｂ)ＢＣ / ＢＣＣ 投加量影响

(ｃ)Ｐｂ２＋初始浓度的影响

(ｄ)离子强度的影响

１—ＢＣＣꎻ２—ＢＣ

图 ２　 Ｐｂ２＋吸附的影响

显ꎮ 这表明离子强度对 ＢＣＣ 吸附 Ｐｂ２＋的过程具有

明显的抑制作用ꎮ 这是因为 ＢＣ 下降趋势更多来源

于离子竞争(Ｎａ＋与 Ｐｂ２＋竞争位点)ꎬ而非静电场的

屏蔽ꎮ 当溶液中离子强度增加时ꎬ会压缩 ＢＣＣ 的双

电层ꎬ使扩散层厚度急剧变薄[１９]ꎬ减弱对 Ｐｂ２＋的静

电吸引导致吸附量显著下降ꎬ且离子强度增加还会

降低胶体颗粒间的静电斥力ꎬ导致胶体发生团聚或

聚沉ꎬ从而遮挡部分吸附位点ꎬ降低吸附性能ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ５　 吸附动力学拟合

如图 ３(ａ)显示了 ＢＣＣ 和 ＢＣ 对 Ｐｂ２＋的吸附量

在 ２４ ｈ 内随振荡时间的变化ꎮ 随着吸附时间的增

加吸附量逐渐增加ꎬ在最初的 ２ ｈ 内吸附量随时间

增加迅速ꎬ之后吸附量的增加逐渐平缓并于 ２４ ｈ 内

达到吸附平衡ꎬ最大吸附量分别为 １１６􀆰 ８４ ｍｇ / ｇ 和

５９􀆰 ３０ ｍｇ / ｇꎮ 为了研究 Ｐｂ２＋在 ＢＣＣ 上的吸附机制ꎬ
采用准一级动力学、准二级动力学及颗粒内扩散模

型拟合实验数据ꎮ ＢＣＣ 和 ＢＣ 吸附 Ｐｂ２＋的拟合结果

见图 ３(ｂ) ~ (ｄ)ꎬ相关参数见表 １ 和表 ２ꎮ ＢＣＣ 和

ＢＣ 的准二级动力学模型拟合效果较好ꎬ拟合优度

Ｒ２ 分别达到 ０􀆰 ９９９ 和 ０􀆰 ９９６ꎬ且拟合出的最大平衡

吸附量 ｑｅꎬｃａｌ分别为 １１７􀆰 ９２ ｍｇ / ｇ 和 ５９􀆰 ７３ ｍｇ / ｇꎬ与

(ａ)Ｐｂ２＋吸附曲线

(ｂ)准一级动力学拟合

(ｃ)准二级动力学拟合

􀅰３１２􀅰
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(ｄ)颗粒内扩散模型拟合

１—ＢＣＣꎻ２—ＢＣ

图 ３　 ＢＣＣ 和 ＢＣ 吸附 Ｐｂ２＋过程的动力学模型拟合

表 １　 吸附动力学模型拟合相关参数

动力学

模型

ｑｅꎬｅｘｐ /

(ｍｇ􀅰

ｇ－１)

准一级动力学 准二级动力学

ｑｅꎬｃａｌ /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)
ｋ１ Ｒ２

１

ｑｅꎬｃａｌ /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)
ｋ２ Ｒ２

２

ＢＣＣ １１６􀆰 ８４ ４７􀆰 ４８ ３􀆰 ６８×

１０－３

０􀆰 ９１３ １１７􀆰 ９２ ３􀆰 ８２×

１０－４

０􀆰 ９９９

ＢＣ ５９􀆰 ３０ ３２􀆰 ６５ ２􀆰 ４７×

１０－３

０􀆰 ８９０ ５９􀆰 ７３ ３􀆰 １８×

１０－４

０􀆰 ９９６

表 ２　 颗粒内扩散模型拟合相关参数

动力学

模型

ｑｅꎬｅｘｐ /

(ｍｇ􀅰ｇ－１)

颗粒内扩散

Ｋｐ１ Ｃ１ Ｒ２
１ Ｋｐ２ Ｃ２ Ｒ２

２

ＢＣＣ １１６􀆰 ８４ ６􀆰 ６６ ２８􀆰 １０ ０􀆰 ９７０ ０􀆰 ４４ １００􀆰 ７３ ０􀆰 ９３１

ＢＣ ５９􀆰 ３０ ３􀆰 ８７ ２􀆰 ８４ ０􀆰 ８４８ ０􀆰 ４７ ４０􀆰 ７７ ０􀆰 ９１７

实验值极为相近ꎮ 准一级动力学模型拟合程度较

低ꎬ且拟合出的最大平衡吸附量 ｑｅꎬｃａｌ分别为 ４７􀆰 ４８
ｍｇ / ｇ 和 ３２􀆰 ６５ ｍｇ / ｇꎬ与实验值相差较大ꎮ 这表明准

二级动力学模型能更准确地描述样品对 Ｐｂ２＋ 的吸

附过程ꎬ该过程是以化学吸附为主导ꎮ
动力学数据进一步利用颗粒内扩散模型拟合ꎬ

来描述 Ｐｂ２＋ 在材料上的吸附和扩散过程ꎮ 拟合见

图 ３( ｄ)ꎬ相关参数见表 ２ꎮ 吸附过程分为两个阶

段ꎬ第 １ 阶段主要由膜扩散控制ꎬ限制因素是材料表

面与 Ｐｂ２＋的亲和力ꎬＢＣＣ 的速率常数 Ｋｐ１(６􀆰 ６６)明

显大于 ＢＣ(３􀆰 ８７)ꎬ表明 ＢＣＣ 具有更强的 Ｐｂ２＋亲和

力ꎬ这得益于其表面更丰富的活性位点ꎮ 第 ２ 阶段

是颗粒内扩散ꎬＢＣＣ(０􀆰 ４４)与 ＢＣ(０􀆰 ４７)的内扩散

速率 Ｋｐ２相近ꎬ表明进入颗粒内部后的扩散阻力相

似[２０]ꎮ 拟合的曲线未穿过原点ꎬ表明吸附过程中ꎬ
颗粒扩散并非唯一决定速率的步骤ꎬ这可能还包括

其他决定因素ꎬ如分散、化学反应等[２１]ꎮ

２􀆰 ３　 吸附机制

２􀆰 ３􀆰 １　 ＦＴ－ＩＲ 分析

为探究吸附前后 ＢＣＣ 表面官能团的变化ꎬ对吸

附前后的样品进行了 ＦＴ－ＩＲ 光谱分析ꎬ结果如图 ４
所示ꎮ 吸附 Ｐｂ２＋ 后ꎬ谱图发生显著变化ꎬ表明发生

了强烈的表面化学作用ꎮ 最明显的变化位于

３ ２６２􀆰 ９ ｃｍ－１附近ꎬ此处的吸收峰属于 Ｏ—Ｈ 键的伸

缩振动ꎬ其强度在吸附后明显减弱ꎮ 这直接表明

Ｐｂ２＋与 ＢＣＣ 表面的羟基(—ＯＨ)或羧基(—ＣＯＯＨ)
中的氢发生了交换或配位反应ꎬ导致 Ｏ—Ｈ 键被消

耗[１８]ꎮ 在 １ ５７３􀆰 ６ ｃｍ－１和 １ ４２７􀆰 ０ ｃｍ－１处出现的吸

收峰ꎬ可分别指认为羧酸根离子(—ＣＯＯ－)的不对

称和对称伸缩振动ꎬ这两个峰在吸附后振动强度同

样显著减弱ꎬ表明羧基官能团是参与结合 Ｐｂ２＋的主

要活性位点之一ꎮ 此外ꎬ在指纹区 ４００ ~ ８００ ｃｍ－１处

吸收峰的振动强度减弱及位置的轻微移动ꎬ可能对

应于新形成的金属－氧键(即 Ｐｂ—Ｏ 键)的振动[２２]ꎬ
这为化学吸附提供了进一步证据ꎮ 这些变化共同证

实ꎬＰｂ２＋与 ＢＣＣ 表面的含氧官能团发生了特异性化

学络合ꎬ而非简单的物理吸附ꎮ

１—ＢＣＣ＋Ｐｂꎻ２—ＢＣＣꎻ３—ＢＣ＋Ｐｂꎻ４—ＢＣ

图 ４　 ＢＣＣ 和 ＢＣ 吸附 Ｐｂ２＋前后的 ＦＴ－ＩＲ 图

２􀆰 ３􀆰 ２　 ＸＲＤ 分析

通过 ＸＲＤ 分析了吸附产物的物相组成ꎬ以明确

固定的最终形态ꎬ结果如图 ５ 所示ꎮ 图 ５(ａ)显示了

ＢＣ 吸附 Ｐｂ２＋前后的 ＸＲＤ 谱图ꎮ 吸附后ꎬ在衍射角

２θ 约为 ２４􀆰 ８、２５􀆰 ４、２９􀆰 ０、３６􀆰 ０°等处出现了新的特

征衍射峰ꎬ这些峰与碳酸铅(ＰｂＣＯ３)的标准卡片吻

合良好[２３]ꎮ 这表明ꎬＢＣ 能够通过提供碳酸根离子ꎬ
与 Ｐｂ２＋发生沉淀反应ꎬ生成 ＰｂＣＯ３ 晶体ꎮ 与之形成

鲜明对比的是 ＢＣＣ 的结果[图 ５( ｂ)]ꎮ ＢＣＣ 吸附

Ｐｂ２＋后ꎬ其衍射谱图中并未出现明显的 ＰｂＣＯ３ 特征

峰ꎬ而是在 ２θ 约为 １９􀆰 ８、２０􀆰 ９、２４􀆰 ６、２７􀆰 １、３４􀆰 ２、
３４􀆰 ０°等处出现了一套与羟基碳酸铅[ Ｐｂ３( ＣＯ３ ) ２

(ＯＨ) ２]矿物相的卡片匹配的特征衍射峰[１８]ꎮ 这一

结果清晰地表明ꎬＢＣＣ 与 Ｐｂ２＋ 作用后ꎬ主导的固定

􀅰４１２􀅰
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产物是 Ｐｂ３(ＣＯ３) ２(ＯＨ) ２ꎮ 该矿物相比 ＰｂＣＯ３ 具有

更稳定的晶体结构和更低的理论溶解度ꎬ说明 ＢＣＣ
固定重金属更稳定ꎮ

(ａ)ＢＣ

(ｂ)ＢＣＣ

１—吸附后ꎻ２—吸附前

图 ５　 ＢＣ 和 ＢＣＣ 吸附 Ｐｂ２＋前后的 ＸＲＤ 分析图

２􀆰 ３􀆰 ３　 ＸＰＳ 分析

为进一步了解 ＢＣＣ 的吸附机理对其进行了

ＸＰＳ 能谱分析ꎬ结果如图 ６ 所示ꎮ 吸附前后材料

ＸＰＳ 的总谱图 ６(ａ)依旧出现 Ｃ １ｓ 和 Ｏ １ｓ 的特征

峰ꎬ表明吸附前后材料主要结构并未发生变化ꎮ
Ｃ １ｓ 谱图见图 ６(ｃ)ꎬ吸附前ꎬＢＣＣ 的 Ｃ １ｓ 谱图

在 ２８４􀆰 ８０、２８６􀆰 １７、２８８􀆰 ２４ ｅＶ 和 ２９０􀆰 ７４ ｅＶ 处分别

出现 Ｃ—Ｃ / Ｃ􀪅􀪅Ｃ、Ｃ—Ｏ、Ｃ􀪅􀪅Ｏ 和 Ｏ—Ｃ􀪅􀪅Ｏ ４ 个主

要特征峰ꎮ 吸附 Ｐｂ２＋ 后各峰分别稳定或转移至

２８４􀆰 ８０、２８６􀆰 ０８、２８８􀆰 ９１ ｅＶ 和 ２９０􀆰 ５７ ｅＶꎮ 这说明吸

附过程存在电子转移ꎬ即 ＢＣＣ 表面的官能团与 Ｐｂ２＋

之间发生了化学反应[２４]ꎮ 另外吸附 Ｐｂ２＋后ꎬ各组分

比例发生变化ꎮ 其中最显著的是代表羧基碳的 Ｏ—
Ｃ􀪅􀪅 Ｏ 组分的相对含量从 ４􀆰 ０１％ 急 剧 下 降 至

０􀆰 ８９％ꎮ 与此同时ꎬ代表醇 /酚羟基碳的 Ｃ—Ｏ 组分

则从 １６􀆰 ６３％上升至 ２３􀆰 ９１％ꎮ 这定量地证明ꎬ羧基

官能团在吸附过程中被大量消耗ꎬ其结构可能转变

为与 Ｐｂ２＋配位的形态(—ＣＯＯ—Ｐｂ)ꎬ从而在 Ｃ １ｓ 谱
中其信号被归入 Ｃ—Ｏ 或其他相邻组分[２５]ꎮ 这与

ＦＴ－ＩＲ 的推论一致ꎮ
Ｏ １ｓ 谱图见图 ６(ｄ)ꎬＯ １ｓ 谱的变化提供了更

直接的化学键合证据ꎮ 吸附前ꎬＯ １ｓ 主要由 Ｃ􀪅􀪅Ｏ /
Ｓｉ—Ｏ、Ｃ—Ｏ 和 Ｏ—Ｃ􀪅􀪅Ｏ 组分构成ꎮ 吸附后ꎬ在

５３０􀆰 ５６ ｅＶ 处出现了一个全新的峰ꎬ该结合能位置

特征性地归属于金属－氧键[２４]ꎮ 这个新峰的出现ꎬ
是 Ｐｂ２＋与 ＢＣＣ 表面含氧官能团形成 Ｐｂ—Ｏ 配位键

的直接证据ꎮ 此外ꎬＯ—Ｃ􀪅􀪅Ｏ 组分的相对含量略有

下降ꎬ与 Ｃ １ｓ 谱的结论相互印证ꎮ
Ｐｂ ４ｆ 谱图见图 ６(ｂ)ꎬ吸附后样品中的 Ｐｂ 元素

图谱经分峰拟合后可解析为两种化学态ꎮ 其中ꎬ结
合能位于 １３９􀆰 ０７ ｅＶ 的主峰(占比 ５７􀆰 ６２％)可认为

是处于碳酸盐或羟基碳酸盐环境中的 Ｐｂ[１８ꎬ２６]ꎬ这与

ＸＲＤ 检测到的 Ｐｂ３(ＣＯ３) ２(ＯＨ) ２ 物相相对应ꎮ

１—ＢＣＣ＋Ｐｂꎻ２—ＢＣＣ
(ａ)总光谱

(ｂ)Ｐｂ ４ｆ 光谱

１—ＢＣＣ＋Ｐｂꎻ２—ＢＣＣ
(ｃ)Ｃ １ｓ 光谱

１—ＢＣＣ＋Ｐｂꎻ２—ＢＣＣ
(ｄ)Ｏ １ｓ 光谱

图 ６　 ＢＣＣ 吸附 Ｐｂ２＋前后的 ＸＰＳ 分析图
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３　 结论

本研究以农业废弃物脐橙皮为原料ꎬ通过限氧

热解制备了原始生物炭(ＢＣ)ꎬ并进一步通过超声分

散与分级分离获得生物炭胶体(ＢＣＣ)ꎮ 系统考察并

比较了两者对水溶液中 Ｐｂ２＋的吸附性能ꎬ并揭示了

其吸附机理ꎮ
(１)ＢＣＣ 具有与 ＢＣ 相似的碳基骨架与碳酸钙

杂质物相ꎬ以及相似的表面官能团种类ꎬ但其表面富

含的羟基(—ＯＨ)、羧基(—ＣＯＯＨ)等含氧官能团数

量显著增多ꎮ 这些结构特性使 ＢＣＣ 在所有实验条

件下均表现出优于 ＢＣ 的吸附性能ꎮ 在 ｐＨ＝ ６、投加

量为 ４００ ｍｇ / Ｌ 下ꎬＢＣＣ 对 Ｐｂ２＋ 的最大吸附量达到

１１６􀆰 ８４ ｍｇ / ｇꎬ约为 ＢＣ(５９􀆰 ３０ ｍｇ / ｇ)的 ２ 倍ꎮ
(２)单因素实验表明ꎬ吸附性能受 ｐＨ 和离子强

度影响显著:吸附量随 ｐＨ 升高(３ ~ ６)而增加ꎬ随离

子强度增加而显著降低ꎮ 这证实了静电吸引是其重

要的吸附机制之一ꎮ 通过动力学模拟ꎬＰｂ２＋在 ＢＣＣ
上的吸附行为更符合准二级动力学模型ꎬ表明该吸

附过程是以化学吸附为主导ꎮ
(３)综合吸附前后的表征分析ꎬＢＣＣ 对 Ｐｂ２＋ 的

固定主要通过以下机制协同完成:静电吸引、表面络

合、离子交换和共沉淀作用ꎮ
通过简单的物理胶体化处理ꎬ可以显著提升生

物炭的吸附性能与作用机制ꎮ ＢＣＣ 不仅吸附容量

高ꎬ且具有良好的分散性以及长距离迁移潜力ꎬ为修

复较难触及的深层地下及地下水污染或拦截污染羽

提供了新的技术思路ꎮ
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ｃｌｅ ｓｉｚｅ[ Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１３ꎬ４７( ２):

８２１－８２８.

[１２] Ｃｈｅｎ ＭꎬＣｈｅｎ ＸꎬＸｕ Ｘꎬｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｃｈａｒ ｃｏｌｌｏｉｄｓ ｆａｃｉｌｉｔａｔｅ ｔｒａｎｓｐｏｒｔ

ａｎｄ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｒ(Ⅵ) ｉｎ ｓｏｉｌ:Ａｃｔｉｖｅ ｓｉｔｅ ｃｏｍｐｅｔｉｔｉｏｎ ｃｏｕ￣

ｐｌｉｎｇ ｗｉｔｈ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｒｅａｃｔｉｏｎ[ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｈａｚａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ

２０２２ꎬ４４０:１２９６９１.

[１３] Ｔａｎｇ ＪꎬＪｉａｎｇ ＡꎬＣｈｅｎ Ｗꎬｅｔ ａｌ.Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｂａｍｂｏｏ ｎａｎｏ￣ｂｉｏｃｈａｒ ｏｎ

ｓａｎｄｙ ｌｏａｍ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｌｅａｃｈｉｎｇ ｌｏｓｓ ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｉｎｆｉｌ￣

ｔｒａｔｉｏｎ ｃａｐａｃｉｔｙ[Ｊ] .Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０２５ꎬ１０００:

１８０４５３.

[１４] Ｗａｎｇ ＷꎬＷｕ ＳꎬＨｕａｎｇ Ｊꎬ ｅｔ ａｌ. Ｍｉｃｒｏａｌｇａｅ ｒｅａｌｉｚｅｓ ｓｅｌｆ Ｎ￣ｄｏｐｅｄ

ｂｉｏｃｈａｒ ｆｏｒ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｐｏｌｌｕｔｅｄ ｓｅｄｉｍｅｎｔ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ[ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ

ｏｆ Ｈａｚａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ２０２４ꎬ４７９:１３５７４６.

[１５] Ｚｈｕ ＹꎬＷａｎｇ ＪꎬＤａｉ Ｙꎬｅｔ ａｌ.Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｆｅｅｄｓｔｏｃｋ ｔｙｐｅ ａｎｄ ｐｙｒｏｌｙｓｉｓ

ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ ｏｎ ｃｈｅｍｉｃａｌ ａｎｄ ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ｂｉｏｃｈａｒ￣

ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ[Ｊ] .Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｎａｌｙｔｉｃａｌ ａｎｄ Ａｐｐｌｉｅｄ Ｐｙ￣

ｒｏｌｙｓｉｓꎬ２０２６ꎬ１９４:１０７６０２.

[１６] Ｚｈｏｕ ＨꎬＫｕａｎｇ ＹꎬＧａｎ Ｙꎬｅｔ ａｌ.Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｌｅａｄ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ

ｓｏｉｌ ｂｙ Ｆｅ￣Ｍｎ￣Ｎｉ ｌａｙｅｒｅｄ ｄｏｕｂｌｅ ｈｙｄｒｏｘｉｄｅ ｃｏｍｐｏｓｉｔｅ ｂｉｏｃｈａｒ[ Ｊ] .

Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ Ｊｏｕｒｎａｌ Ａｄｖａｎｃｅｓꎬ２０２５ꎬ２３:１００７８５.

[１７] Ｌｉａｎ ＷꎬＳｈｉ ＷꎬＴｉａｎ Ｓꎬｅｔ ａｌ.Ｐｒｅｐａｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｂｉｏｃｈａｒ

ｆｒｏｍ ｃｏ￣ｐｙｒｏｌｙｓｉｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｅｅｄｓｔｏｃｋｓ ｆｏｒ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｅａｖｙ

ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ[Ｊ] .Ｗａｓｔｅ Ｍａｎａｇｅｍｅｎｔꎬ２０２３ꎬ１６３:１２－

２１.

[１８] Ｚｈａｎｇ ＪꎬＺｈａｎｇ ＨꎬＬｉ Ｆꎬｅｔ ａｌ.Ｓｙｎｔｈｅｓｉｓ ｏｆ ｐｏｒｏｕｓ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｂｉｏｃｈａｒ

ｔｈｒｏｕｇｈ ｔｅｍｐｌａｔｅ ｍｅｔｈｏｄ ａｎｄ ｐｌａｓｍａ ｍｏｄｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｆｏｒ Ｐｂ２＋ ｒｅｍｏｖａｌ:

Ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ａｎｄ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ[Ｊ] .Ｅｎｅｒｇｙꎬ２０２４ꎬ３１２:１３３５４９.
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