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去除效果及机理研究
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摘摇 要: 钒(V)作为一种重要的工业原料被广泛应用于各个领域,但同时造成了一定程度的地下水污染。 为了去

除地下水中的五价钒 V(吁),利用常见的生产废料绿茶渣为生物质原料制备了活性炭(BC),并在其表面负载零价

铁(nZVI),得到一种环境友好的可渗透反应墙(PRB)活性填料 nZVI@ BC;优化了 nZVI@ BC 的制备条件,考察了溶

液 pH 和竞争离子对 V(吁)去除效果的影响;通过等温吸附试验判断其吸附模型,进行了吸附动力学分析,并探究

了其反应机理。 结果表明:FeSO4溶液的最佳反应浓度为 1郾 0 mol / L,热解温度为 300 益,在该条件下制备的 nZVI@
BC 在吸附 19 h 后对 V(吁)的去除量达 71郾 6 mg / g;当溶液 pH > 3郾 0 时,随着 pH 的升高,nZVI@ BC 对 V(吁)的去除

率逐渐降低;地下水中的共存阴离子与 V(吁)发生竞争吸附,使 V(吁)去除率降低;nZVI@ BC 的等温吸附过程符

合 Sips 模型,吸附动力学符合 Elovich 模型,nZVI@ BC 去除 V(吁)的机理为:BC 吸附 V(吁)后,表面 Fe0与 V(吁)
发生氧化还原反应,生成 Fe2VO4,V(吁)被还原为 V(郁)。
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引摇 言

钒是地壳中第五大过渡金属, 具有熔点高

(1 890 益)、延展性好、强度大、耐腐蚀性能好等优

点[1]。 因此,钒作为一种重要的工业原料,被广泛

应用于各个领域。 但是由于自然淋洗、岩石风化以

及钒矿石的提炼加工、化石燃料的燃烧、含钒废弃物

的排放等原因,目前地下水中已存在一定程度的钒

污染[2 - 3]。
钒元素是人体所必需的微量元素,但是过量的

钒会导致急性或慢性中毒,对肺、睾丸和肝脏造成结

构性损伤,引发神经系统紊乱、记忆缺陷、贫血等病

症[4]。 为了保障人们的生命健康,我国规定地表水

中钒的最高容许的质量浓度为 0郾 05 mg / L[5]。 值得

注意的是,钒的价态对其性质有着重要的影响,其毒

性随着价态的增加而增大。 钒的价态有 + 2、 + 3、
+ 4 和 + 5,且以 V2O5 和 VO -

3 为主要的存在形式。
在水溶液中,主要存在 + 4 和 + 5 价的钒氧化物。 当

水溶液的 pH >2郾 4 时, + 4 价的钒开始被氧化;当水

溶液的 pH >4郾 5 时, + 4 价的钒基本全部被氧化,此
时溶液中的钒以五价钒 V(吁)的形式存在,其具有

剧毒、可溶和可迁移的特性[1]。 一般而言,地下水

的 pH 为 5郾 5 ~ 7郾 5[6],因此,地下水中的钒以 V(吁)
的形式为主[2]。

目前,地下水污染的修复方法主要有原位修复

法(如可渗透反应墙(PRB) [7])和异位修复法(如抽

出-处理法[8] )。 异位修复技术具有简单易行和成

熟度高的优点,但相较于原位修复法,其存在成本



高、能 耗 大 和 形 成 二 次 污 染 的 可 能 性 大 等 缺

点[9 - 11]。 原位修复法中,PRB 技术利用可渗透的反

应墙对地下水中的污染物进行阻截和修复,具有占

地表面积小、能量需求少、运行和维护费用低和对水

文地质条件的影响小等优点,近年来逐渐成为地下

水修复技术的研究热点之一[12 - 14]。 PRB 技术的关

键是选择合适的活性填料,优异的活性填料不仅能

减少修复成本,还能提高修复效率,并降低修复过程

中可能产生二次污染的风险[15 - 16]。
生物炭是常用的活性填料之一,具有成本低、环

境友好且易于合成的特点。 目前,生物炭的制备方

法多为利用废弃生物质材料(如秸秆、动物粪便、食
物残渣等)进行热解[17 - 19]。 所制备的生物炭具有

发达的孔隙结构、较大的比表面积和大量的负电荷,
能够吸附各种类型的重金属和有机污染物[20],但对

高浓度污染物的去除能力有限[20 - 22]。 对生物炭进

行负载改性是提高生物炭对污染物去除能力的一种

常用方法[21]。 谭笑[22]发现锰改性后的生物炭相较

于未改性的生物炭,对 Cd(域)和 As(芋)的去除容

量分别提高了 27郾 2% 和 54郾 7% 。 Fan 等[23] 制备了

纳米零价铁(nZVI)改性的玉米芯生物炭,其对水溶

液中 V(吁)的去除容量可达 48郾 5 mg / g。
为了进一步提升生物炭对水溶液中 V(吁)的

去除能力以及提高废弃生物质材料的综合利用率,
本文以绿茶渣为原料,使用热解法制备了生物炭,采
用纳米零价铁对其进行负载改性,并优化了活性填

料的制备条件;分析了 V(吁)去除效果的影响因

素,探究了吸附作用机理。 本文的结果可以为地下

水中钒的去除研究提供参考,并为绿茶渣的资源化

再利用提供思路。

1摇 实验部分

1郾 1摇 实验材料

绿茶(龙井),杭州市西湖区梅家坞;0郾 45 滋m 滤

膜(聚醚砜),天津市津腾实验设备有限公司;偏钒

酸钠(NaVO3),纯度 99% ,阿拉丁试剂有限公司;硼
氢化钠(NaBH4),纯度 98% ,伊诺凯科技有限公司;
钨酸钠二水合物(Na2WO4·2H2O),纯度 98% ,毕得

医药科技有限公司;磷酸氢二钠(Na2 HPO4 ),分析

纯,北京化工厂;无水乙醇,分析纯,天津市富宇精细

化工有限公司;盐酸(HCl),分析纯,国药集团化学

试剂有限公司;磷酸(H3PO4),分析纯,大茂化学试

剂厂;硫酸亚铁(FeSO4)、碳酸钠(Na2CO3)、氯化钠

(NaCl)和氢氧化钠(NaOH),均为分析纯,福晨化学

试剂有限公司。
1郾 2摇 活性填料的制备与制备条件的优化

1郾 2郾 1摇 生物炭的制备

将绿茶研磨,过 40 目筛(筛孔尺寸 0郾 425 mm)。
取 100 g 置于 1 L 去离子水中,搅拌均匀,在 85 益下

加热 1 h,冷却至室温后离心分离,得到绿茶渣固体。
将其置于烘箱中于 60 益干燥 48 h,然后破碎至 40
目,在氮气氛围下在管式炉(SK-G05123K 型,天津

中环电炉股份有限公司)中分别于 300 益、500 益、
700 益恒温热解 2 h,升温速率为 5 益 / min。 冷却后

取出,用去离子水和无水乙醇依次洗涤数次,干燥

24 h。 将研磨干燥后的生物炭过 200 目筛(筛孔尺

寸 0郾 075 mm),备用。 所得的生物炭记为 BC。
1郾 2郾 2摇 生物炭负载纳米零价铁

取 5郾 85 g 生 物 炭 加 入 100 mL FeSO4 溶 液

(0郾 25 mol / L)中,180 r / min 振荡 24 h。 将浸渍后的

混合物倒入三颈烧瓶中,在通氮条件下充分搅拌,
加入50 mL无水乙醇,缓慢滴加 50 mL NaBH4 溶液

(1 mol / L),搅拌 30 min,离心分离,用去离子水和

无水乙醇分别冲洗 3 次后,于 60 益真空干燥 12 h,
备用。 所得的负载纳米零价铁的生物炭记为

nZVI@ BC。
1郾 2郾 3摇 活性填料制备条件的优化

分别配制 0郾 25、0郾 5、0郾 75、1郾 0、1郾 5 mol / L 的

FeSO4溶液,并以 n(NaBH4)颐 n(FeSO4) = 2颐 1相应地

调整还原剂 NaBH4的用量,按照 1郾 2郾 2 节的方法制

备 nZVI@ BC。 在 100 mL 锥形瓶内,使用 NaVO3配

制 50 mL 质量浓度为 50郾 0 mg / L 的 V(吁)溶液,加
入 0郾 5 g / L(25 mg)由不同浓度 FeSO4 溶液制备的

nZVI@ BC(热解温度 Tp为 700 益),固定溶液 pH 值

为 3,于 25 益、180 r / min 振荡 24 h。 静置后取上清

液,使用 0郾 45 滋m 滤膜过滤后,测定 V(吁)去除率。
根据 V(吁)去除率筛选出最佳的 FeSO4 溶液浓度

后,分别在不同的热解温度(300益、500益和700 益)
下制备 nZVI@ BC,进行热解温度的优化。
1郾 3摇 测试与表征

使用扫描电子显微镜 ( SEM) ( ZEISS Gemini
300,卡尔蔡司股份公司)观察样品的微观形貌;使
用全自动比表面积分析仪(BET) (ASAP2460,美国

麦克仪器公司)测定样品的比表面积和孔径;使用
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傅里叶变换红外光谱仪( FT - IR) (Bruker ALPHA
II,美国布鲁克道尔顿公司)测定样品表面的官能

团;使用 X 射线光电子能谱仪(XPS)(Thermo Scien鄄
tific K-Alpha,赛默飞世尔科技公司)分析样品的元

素组成、化学态和分子结构,激发源为 Al K琢 射线

(0郾 6 eV),以 C 1s(284郾 6 eV)为基准进行校正;使用

X 射线衍射仪(XRD)(Ultima IV,日本理学公司)分
析样品的元素组成。
1郾 4摇 等温吸附试验

分别配制 50 mL 质量浓度为 10、20、40、50、100、
200 mg / L 的 V(吁)溶液,加入 0郾 5 g / L(25 mg)的

nZVI@ BC(Tp = 300 益,c(FeSO4) = 1郾 0 mol / L)。 同

时配制 50mL 质量浓度为 15、20、40、80、100mg / L 的

V(吁)溶液,分别加入 0郾 5 g / L(25 mg)的 BC (Tp =
300 益)。将溶液于 25益、180 r / min 振荡吸附 24 h,静
置后分别取 5 mL 上清液,过 0郾 45 滋m 滤膜,测定

V(吁)去除量。 分别使用 Langmuir、 Freundlich 和

Sips 模型对 V(吁)去除量曲线进行拟合,判断吸附

过程。
Langmuir 模型为:

Qe =
QmaxklCe

1 + klCe

式中:Qe为在不同初始质量浓度的 V(吁)下吸附达

到平衡时 V(吁)的去除量,mg / g;Qmax为活性填料的

最大去除容量,mg / g;Ce为在不同初始质量浓度的 V
(吁)下吸附达到平衡时 V(吁)的质量浓度,mg / L;
kl为 Langmuir 方程常数,L / mg。

Freundlich 模型为:

Qe = kfC
1
n
e

式中:kf 为 Freundlich 方程系数, (mg 1 - 1 )n ·L
1
n / g;n

为 Freundlich 方程的线性相关常数。
Sips 模型为:

Qe = Qmax
(ksCe) ns

1 + (ksCe) ns

式中:ks为反应平衡常数,L / mg;ns为非均质系数。
1郾 5摇 吸附动力学

配制 100 mL 质量浓度为 50 mg / L 的 V(吁)溶
液,分别加入 0郾 5 g / L(50 mg)的 BC(Tp = 300 益)和
nZVI@ BC(Tp = 300 益,c(FeSO4) = 1郾 0 mol / L)活性

填料。 于 25 益、180 r / min 振荡吸附,分别在不同时

间取 5 mL 上清液,通过 0郾 45 滋m 滤膜过滤后测定 V

(吁)去除量。 使用吸附动力学方程进行拟合,判断

吸附动力学过程。
准一级动力学模型为:
ln(Qe - Qt) = lnQe - k1 t

式中:Qt为活性填料在 t 时刻的 V(吁)去除量,mg / g;
k1为准一级动力学模型的吸附速率常数,min - 1。

准二级动力学模型为:
t
Qt

= 1
k2Q2

e
+ t
Qe

式中,k2 为准二级动力学模型的吸附速率常数,
g / (mg·min)。

Elovich 模型为:

Qt =
1
a ln(ab) + 1

a lnt

式中,a 和 b 为 Elovich 模型吸附参数。
1郾 6摇 溶液 pH和竞争离子对 V(吁)去除效果的影响

1郾 6郾 1摇 溶液 pH
配制 50 mL 质量浓度为 50郾 0 mg / L 的 V(吁)溶

液,加入 0郾 5 g / L(25 mg)的 nZVI@ BC(Tp = 300 益,
c(FeSO4) = 1郾 0 mol / L),在 pH 为 2 ~ 10 的条件下,
于 25 益、180 r / min 振荡吸附 24 h,静置后分别取

5 mL上清液,过 0郾 45 滋m 滤膜,测定 V(吁)去除率。
1郾 6郾 2摇 竞争离子

配制 50 mL 质量浓度为 50郾 0 mg / L 的 V(吁)溶
液,加入 0郾 5 g / L(25 mg)的 nZVI@ BC(Tp = 300 益,
c(FeSO4) = 1郾 0 mol / L)后,分别设置不同浓度的竞争

离子(Cl - 、SO2 -
4 、CO2 -

3 、HPO2 -
4 ),使 c(竞争离子) 颐

c(NaVO3) = 8、16、32、64。 在 pH 为 5郾 0、温度为

25 益的条件下,于 180 r / min 振荡吸附 24 h,静置后

别取 5 mL 上清液,过 0郾 45 滋m 滤膜,测定 V(吁)去
除量。
1郾 7摇 V(吁)去除率和去除量测定

使用磷酸-钨酸钠分光光度法测定溶液中 V
(吁)的含量。 吸取适量的水样于 10 mL 比色管中,
依次加入 1郾 0 mL 用去离子水以 1 颐 1稀释的 HCl、
1郾 0 mL 用去离子水以 3颐 1稀释的 H3PO4、2郾 0 mL 质

量浓度为 50 g / L 的 Na2WO4溶液,用去离子水稀释

至刻度,充分摇匀。 于 35 益恒温振荡显色 30 min,
以水为参比,在 420 nm 波长处使用紫外可见分光光

度计(TU-1900,北京普析通用仪器有限责任公司)
测定吸光度。 以 V(吁)的质量浓度为横坐标、吸光

度为纵坐标,绘制标准曲线,结果如图 1 所示。 拟合

·51·第 2 期摇 摇 摇 摇 摇 摇 张胤杰等: 绿茶生物炭负载纳米零价铁对地下水中五价钒的去除效果及机理研究



优度 R2 = 0郾 99906,表明在 0郾 5 ~ 30mg / L 的范围内,
吸光度与 V(吁)质量浓度之间的线性关系良好。

图 1摇 吸光度与 V(吁)质量浓度之间的标准曲线

Fig. 1摇 Standard plot of absorbance against mass
concentration of V(吁)

摇

按照下式计算 V(吁)去除率。

qe =
A0 - A1

A0
伊 100%

式中:qe为 V(吁)去除率,A0为初始溶液的吸光度,
A1为反应后溶液的吸光度。

图 2摇 BC 和 nZVI@ BC 的 SEM 图

Fig. 2摇 SEM images of BC and nZVI@ BC
摇

按照下式计算 V(吁)去除量。

Q =
A0 - A1

0郾 030 21m
式中:Q 为 V(吁)去除量,mg / g;m 为活性填料的投

加量,g / L。

2摇 结果与讨论

2郾 1摇 活性填料的表征

图 2 为 BC (Tp = 300 益) 与 nZVI @ BC (Tp =

300益,c ( FeSO4 ) = 1郾 0 mol / L) 复合活性填料的

SEM 图。二者的外观为黑色粉末状固体,BC 表面较

为光滑,并分布有一定的孔道(图 2 ( a) 和( b))。
nZVI@ BC 中,负载的 nZVI 主要分布在 BC 表面,成
串状结构首尾相连,这保证了 nZVI 的稳定性且不易

流失,并能够减少 nZVI 的团聚情况(图 2(c))。 同

时,一部分 nZVI 聚集在 BC 的孔道附近,填充于 BC
的孔 隙 结 构 中, 可 有 效 防 止 部 分 Fe0 被 氧 化

(图 2(d))。当 nZVI@ BC 发生部分氧化时,BC 表面

生成疏松的片状结构,此时 Fe0 氧化生成了 Fe3 O4

(图 2(e)和(f))。
表 1 为 BC 和 nZVI@ BC 的比表面积和孔径。

nZVI@ BC 的比表面积大于 BC,这可能是由于氧化

生成的 Fe3O4在 BC 表面形成片状结构,增大了材料

的比表面积。 同时,nZVI@ BC 的孔径和孔容均大于

BC。 结果表明,生物炭经负载改性后,其结构有利

于增强材料的物理吸附效果。
摇 摇 为了确定制备的 nZVI@ BC 表面 nZVI 的负载

情况与官能团的变化,利用FT -IR进行分析,结果
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表 1摇 BC 和 nZVI@ BC 的微孔结构参数

Table 1摇 Micropore structure parameters of BC and nZVI@ BC

活性填料 比表面积 / (m2·g - 1) 孔径 / nm 孔容 / (cm3·g - 1)

BC 27郾 919 7 5郾 917 7 0郾 007 51

nZVI@ BC 93郾 445 1 14郾 216 7 0郾 049 24

如图 3 所示。 689郾 6 cm - 1处的吸收峰为 Fe—O 伸缩

振动峰[24];1 389郾 6 cm - 1处的吸收峰是由于 C—O—
C 的伸缩振动;1 974郾 9、2 032郾 1、2 160郾 9 cm - 1处出现

C—H、 繎繎C C 、 詤詤C C—N 的吸收峰[24],并且峰强度

随着载铁量的增加而增大。 结果表明,在生物炭表

面成功负载了 Fe,并随着负载量的增加,生物炭表

面的官能团信号强度增大,但种类并未发生变化。

图 3摇 不同浓度 FeSO4溶液制备的 nZVI@ BC 的 FT-IR 谱图

Fig. 3摇 FT-IR spectra of nZVI@ BC prepared with different
concentrations of FeSO4 solution

摇

2郾 2摇 活性填料制备条件的优化结果

2郾 2郾 1摇 FeSO4溶液浓度

图 4 为生物炭(热解温度 Tp = 700 益)经不同浓

度 FeSO4溶液改性后对 V(吁)的去除率。 c(FeSO4)
为 0郾 25 mol / L 和 0郾 5 mol / L 时,V(吁)去除率均保持

在较低的水平;当 0郾 5 mol / L臆c(FeSO4)臆1 mol / L
时,V(吁)去除率呈线性上升趋势;当 c(FeSO4) =
1 mol / L 时,V(吁)去除率达到最大值。 当负载量在

低水平时(c(FeSO4) = 0郾 25 mol / L),在反应过程中

活性填料表面的 nZVI 在短时间内被氧化,并未较好

地利用 BC 的表面[25]。 而当 c(FeSO4) = 1郾 5 mol / L
时,BC 作为 nZVI 的载体可能出现负载饱和,游离的

nZVI 发生团聚,阻碍了 BC 的吸附点位;同时,过饱

和的 nZVI 易于氧化,导致活性填料中具有还原活性

的组分占比降低,进而出现去除率下降的情况[26]。

因此,本文选择 1郾 0 mol / L 为最佳的 FeSO4 溶液

浓度。

图 4摇 nZVI@ BC 的 V(吁)去除率随 FeSO4溶液浓度的变化

Fig. 4摇 Variation of V(吁) removal rate by nZVI@ BC with
FeSO4 concentration

摇

2郾 2郾 2摇 热解温度

图 5 为在不同热解温度 ( 300 益、 500 益 和

700 益)下制备的 nZVI@ BC 的 V(吁)去除率随时间

的变化。 在 300 益下热解 2 h 所制备的活性填料对

V(吁)的去除量最高,而在 700 益的热解温度下制

得的活性填料对 V(吁)的去除量最低。 这是由于

热解温度的升高导致生物炭的有机组分降低,因此

官能团含量减少,吸附容量减小[27]。 具体而言,随
着温度升高,生物炭表面的碱性饱和烃链会转化为

不饱和芳香族结构,进而导致各种氧基含量降低,主
要为 COOH、 詤詤C O、C—O[28 - 30]。 因此,本文选择

300 益为最佳热解温度。

图 5摇 不同热解温度下制备的 nZVI@ BC 的 V(吁)去除量

随时间的变化

Fig. 5摇 Variation of V(吁) removal with time for nZVI@BC
prepared at different pyrolysis temperatures

摇

2郾 3摇 等温吸附模型分析

BC 和 nZVI@ BC 的等温吸附模型的拟合结果

如图 6 和表 2 所示。 使用 Langmuir 模型拟合 BC 吸
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附反应过程的 R2最大(R2 = 0郾 83),表明该过程符合

Langmuir 模型,主要为单分子层吸附,并且其表面的

吸附活性位点分布均匀[31]。 而 nZVI@ BC 的等温

吸附过程更符合 Sips 模型(R2 = 0郾 96),说明材料表

面的吸附位点是能量异质的。 同时,在 Sips 模型中

ns > 1,表明材料发生了化学吸附反应[32]。

图 6摇 BC 和 nZVI@ BC 的等温吸附拟合曲线

Fig. 6摇 Isotherm adsorption fitting curves of BC and
nZVI@ BC

2郾 4摇 吸附动力学分析

BC 和 nZVI@ BC 对 V(吁)的吸附动力学拟合

结果如图 7 和表 3 所示。 在吸附初始阶段,BC 对 V
(吁)的吸附量快速增加;吸附 20 min 时,反应出现

拐点,吸附速率逐渐减慢,吸附量达到吸附平衡时的

67% ;当吸附进行至 4 h 时,吸附基本达到平衡,BC
对 V(V)的去除量为 6郾 35 mg / g。 nZVI@ BC 在吸附

初始阶段同样保持较高的反应速率;吸附 20 min
时,V(吁)去除量达 15郾 14 mg / g,吸附速率大于 BC;
吸附 60 min 时,吸附出现拐点,吸附速率逐渐减缓,
V(吁)去除率达到吸附平衡时的 50% ;当吸附 6 h
时,V(吁)去除率达到了吸附平衡时的 75% ;当吸

附进行至 1 140 min 时,吸附趋于平衡,nZVI@ BC 对

V(吁)的去除量达到 71郾 6 mg / g。
拟合结果表明,BC 的吸附过程更符合准二级动

力学过程(R2 = 0郾 978),推断该吸附过程的控速步

骤为化学反应。 而 nZVI@ BC 的吸附过程更符合

Elovich 模型(R2 = 0郾 986),推断该吸附过程以化学

吸附为主导,该材料的表面是异质的[33 - 35]。
2郾 5摇 V(吁)去除效果的影响因素分析

图 8 为溶液 pH 值和竞争离子对 V(吁)去除效

果的影响。 由图 8(a)可以看出,当 pH = 3郾 0 时,V
(吁)去除率最高。 由于溶液中含有大量 H + ,提高

了活性填料表面的电子传输效率,因此 nZVI 能保持

高活性,具有极强的还原能力,有利于 V(吁)的还

原[36]。 当 pH > 3郾 0 时,随着 pH 的升高,V(吁)去

除率逐渐降低。 这是由于溶液中的 OH - 能够与游

摇 摇表 2摇 等温吸附模型拟合参数

Table 2摇 Fitting parameters of the isotherm adsorption models

活性填料

Langmuir 模型 Freundlich 模型 Sips 模型

Qmax /
(mg·g - 1)

kl /
(L·mg - 1)

R2 n
kf /

( (mg 1 - 1 )n ·L
1
n·g -1)

R2 Qmax /
(mg·g - 1)

ks /
(L·mg - 1)

ns R2

BC 16郾 45 0郾 014 0郾 83 1郾 51 0郾 93 0郾 81 17郾 01 0郾 044 2郾 82 0郾 79

nZVI@ BC 78郾 47 0郾 312 0郾 80 5郾 91 34郾 45 0郾 55 72郾 21 0郾 323 2郾 88 0郾 96

表 3摇 反应动力学模型拟合参数

Table 3摇 Fitting parameters of the reaction kinetic models

活性填料

准一级模型 准二级模型 Elovich 模型

k1 / min - 1 Qe /
(mg·g - 1)

R2 k2 /
(g·mg - 1·min - 1)

Qe /
(mg·g - 1)

R2 a b R2

BC 0郾 508 5郾 961 0郾 919 0郾 013 6郾 354 0郾 978 1郾 257 4郾 546 0郾 879

nZVI@ BC 0郾 016 64郾 724 0郾 894 0郾 000 33 68郾 602 0郾 946 0郾 095 5郾 421 0郾 986
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图 7摇 BC 和 nZVI@ BC 的反应动力学拟合曲线

Fig. 7摇 Reaction kinetics fitting curves for BC and nZVI@ BC
摇

离的 Fe2 + 、Fe3 + 反应,形成沉淀,降低了活性填料的

还原能力。 同时,在较高 pH 下,生物炭表面的电荷

趋于负性,不利于 V(吁)在表面的吸附,进而影响

材料表面的电子转移效率,导致 V(吁)去除率降

低[37]。
地下水环境中含有 Cl - 、SO2 -

4 、HPO2 -
4 和 CO2 -

3

等离子,可能与 V(吁)发生竞争吸附,影响 V(吁)
的去除效果。 由图 8( b)可以看出,当溶液中存在

Cl - 时,nZVI@ BC 去除 V(吁)的能力受到一定影

响,相较于无共存离子的情况, Cl - 的存在使 V
(吁)去除率由 53%下降至 38% ,但 V(吁)去除率

不随c(Cl - ) 颐 c(VO -
3 )的变化而变化。 当溶液中存

在低浓度 SO2 -
4 时,与无共存离子相比,V(吁)去

除率下降;但随着 c( SO2 -
4 ) 颐 c(VO -

3 )的增大,活性

填料的 V(吁)去除性能得到增强,且 V(吁)去除

率与 c(SO2 -
4 ) 颐 c(VO -

3 )呈正比关系,可能是由于

Fe0活化 SO2 -
4 ,在溶液中生成部分 SO -

4 ·,并参与

V(吁)的还原过程[38] 。 与 SO2 -
4 存在时的情况类

似,低 浓 度 CO2 -
3 的 存 在 会 降 低 nZVI @ BC 对

V(吁)的去除率,但 V(吁)去除率随着 c(CO2 -
3 ) 颐

c(VO -
3 )的增大而增大。 另外,HPO2 -

4 的存在对

图 8摇 溶液 pH 值和竞争离子对 V(吁)去除效果的影响

Fig. 8摇 Effects of pH value of the solution and competitive
ions on V(吁) removal efficiency

摇

nZVI@ BC 去 除 V ( 吁) 的 效 果 影 响 较 大: 当

c(HPO2 -
4 ) 颐 c(VO -

3 )由 8 增至 16 时,V(吁)去除率

下降;在此之后,V(吁)去除率随着 c(HPO2 -
4 ) 颐

c(VO -
3 )的增大而增大。 由结果可知,地下水中的

阴离子均会与 V(吁)发生竞争吸附,从而降低活

性填料对 V(吁)的去除率。
2郾 6摇 反应机理分析

图 9 为 nZVI@ BC 在反应前后的 XPS 谱图。
图 9(a)中,707 eV 和 720 eV 处的信号峰归为 Fe0的

结合能,表明 nZVI 成功负载在 BC 上;其余信号峰

分别对应 Fe(域)和 Fe(芋),表明 BC 表面有部分

nZVI 被氧化。 图 9(b)中,反应后 Fe0对应的信号峰

消失,说明在去除 V(吁)的过程中,Fe0起到了关键

的作用;反应后 Fe(域)和 Fe(芋)的信号峰强度增

加,说明 Fe0 发生了氧化还原反应,以 Fe (域) 和

Fe(芋)的形式继续存在于 BC 表面。 分析反应前后

材料的元素含量变化(表 4),O 含量从反应前的

35郾 39%上升至反应后的 40郾 68% ,证明材料发生了

氧化反应。 而 Fe 含量在反应后有所下降,并出现了

V 元素,这是因为材料表面的 Fe 部分溶出,且吸附

了一部分被还原的 V。摇
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图 9摇 nZVI@ BC 在反应前后的 XPS 谱图

Fig. 9摇 XPS spectra of nZVI@ BC before and after reaction
摇

表 4摇 nZVI@ BC 在反应前后的元素含量

Table 4摇 Element contents of nZVI@ BC before and
after reaction

状态
元素的相对摩尔分数 / %

O Fe V

反应前 35郾 39 12郾 37 0

反应后 40郾 68 11郾 03 4郾 98

图 10摇 nZVI@ BC 在反应前后的 XRD 谱图

Fig. 10摇 XRD patterns of nZVI@ BC before and after reaction

摇 摇 图 10 为 nZVI@ BC 在反应前后的 XRD 谱图。
反应前,Fe0 的信号峰极其明显,并伴有铁氧化物

(Fe3O4)的信号峰;反应后,Fe0的信号峰基本消失,
出现铁氧化物(Fe2VO4)的信号峰。 说明 Fe0通过氧

化还原反应,将溶液中的 V(吁)还原为 V(郁),降
低了 V 的毒性。 由此可推断反应过程为 BC 吸附

V(吁)后,V(吁)与表面 Fe0发生氧化还原反应,最
后生成 Fe2VO4并解析。

值得注意的是,当 nZVI@ BC 在水溶液中进行

氧化还原反应时,可构成微型原电池结构。 nZVI 为
阳极,BC 为阴极,二者形成微电池回路,在表面形成

部分电子与空穴,使溶液中的 H + 生成新生态氢,并
参与氧化还原反应,从而提高 V (吁) 的去除效

果[39]。

3摇 结论

本文利用常见的生产废料绿茶渣为生物质原

料制备了活性炭,并在其表面负载零价铁,得到一

种环境友好的 PRB 活性填料 nZVI@ BC,并测定了

nZVI@ BC对水溶液中 V(吁)的去除效果,所得结

论如下:
(1)通过优化 nZVI@ BC 的制备条件,得到最佳

的 FeSO4溶液浓度为 1郾 0 mol / L,热解温度为 300 益。
在该条件下制备的 nZVI@ BC 在吸附 19 h 后对

V(吁)的去除量达 71郾 6 mg / g。
(2)溶液 pH 值对 nZVI@ BC 的 V(吁)去除量

具有一定影响,当 pH > 3郾 0 时,随着 pH 的升高,
V(吁)去除率逐渐降低。 地下水中的共存阴离子与

V(吁)发生竞争吸附,使 V(吁)去除率降低。
(3)nZVI@ BC 的等温吸附过程符合 Sips 模型,

表明其表面的吸附位点是能量异质的。 nZVI@ BC
的反应动力学过程更符合 Elovich 模型,表明其在与

V(吁)的反应过程中主要发生化学吸附反应。
(4)nZVI@ BC 去除 V(吁)的机理主要为物理

吸附和化学还原。 推断反应过程为:BC 吸附V(吁)
后,表面 Fe0 与 V (吁) 发生氧化还原反应,生成

Fe2VO4,V(吁)被还原为 V(郁),从而实现 V(吁)
的去除。
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Removal and mechanism of pentavalent vanadium in groundwater by
green tea biochar loaded with nano鄄zero鄄valent iron

ZHANG YinJie1 摇 YI HuaWei1 摇 TAN Xiao1 摇 LIN AiJun1 摇 LIU YaXiu2*

(1. College of Chemical Engineering, Beijing University of Chemical Technology, Beijing 100029;

2. Hangzhou Huanyan Technology Co. , Ltd. , Hangzhou 311122, China)

Abstract: Pentavalent vanadium (吁) is widely used in industry but causes certain groundwater pollution. In order
to remove V (吁) in groundwater, activated carbon (BC) was prepared using readily available waste green tea res鄄
idue as a raw material. Zero鄄valent iron (nZVI) was loaded on its surface to afford an environmentally friendly per鄄
meable reactive wall (PRB) active filler nZVI@ BC. The preparation conditions of nZVI@ BC were optimized, and
the effects of varying solution pH and the presence of competing ions on V (吁) removal efficiency were investiga鄄
ted. The adsorption model was determined by isothermal adsorption tests, the adsorption kinetics was analyzed, and
the reaction mechanism was explored. The results showed that the optimal reaction concentration of FeSO4 solution
was 1郾 0 mol / L, and the optimum pyrolysis temperature was 300 益 . The nZVI@ BC prepared under these condi鄄
tions could remove 71郾 6 mg / g of V (吁) after 19 h of adsorption. For a solution pH > 3郾 0, the removal rate of
V(吁) by nZVI@ BC gradually decreased with increasing pH. The competitive adsorption of coexisting anions in
groundwater reduces the removal rate of V (吁). The isothermal adsorption process of nZVI@ BC conforms to the
Sips model, and the adsorption kinetics conforms to the Elovich model. The mechanism of V (吁) removal by nZ鄄
VI@ BC is that after BC adsorbs V (吁), the Fe0 on the surface undergoes a redox reaction with V(吁) to generate
Fe2VO4, and V (吁) is thus reduced to V (郁).
Key words: green tea; biochar; zero鄄valent iron; load modification; vanadium; groundwater
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