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Adsorption mechanism of Pb2+ in water by biochar derived from spent Agaricus bisporus substrate and its
environmental application potential
ZHANG Guo-sheng, CHENG Hong-yan*, ZHANG Hai-bo, SU Long, HE Xiao-fang, TIAN Xin, NING Rui-yan
（College of Resources and Environment, Shanxi Agricultural University, Taigu 030801, China）
Abstract：To utilize the biochars from spent mushroom substrate for adsorbing Pb2+ in aqueous solutions effectively, they were prepared
using spent Agaricus bisporus substrate（MS）as raw materials by limited oxygen pyrolysis under 350, 550 ℃, and 750 ℃（MS350, MS550,
and MS750）. The original and lead-loaded biochars were characterized using XRD and FTIR. The adsorption characteristics and removal
mechanisms of Pb2+ on biochars were investigated by batch adsorption and sequential metal extraction tests. Results indicated that the
biochar yield decreased while the pH and aromaticity increased with an increase in pyrolysis temperature. The adsorption kinetics of
biochars were well-fit to the pseudo-second order model. The isothermal adsorption of MS350 and MS550 was better described using the
Freundlich isotherm model, whereas MS750 was better described using the Langmuir model. Among the biochars, MS750 was the most
effective adsorption biochar, and the maximum adsorption capacity reached 266.23 mg · g-1. The solution pH affected the adsorption
performance of biochars, and the adsorption capacity increased with an increase in solution pH in the range of 2.0~7.0. The possible
mechanisms of Pb2+ adsorption on the biochars included precipitation with minerals, ion exchange, complexation with surface oxygen-
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摘 要：为了有效去除水体中的重金属Pb2+，开发利用菌糠生物炭吸附剂，以双孢菇菌糠（MS）为原料，在 350、550、750 ℃下限氧热

解制备生物炭（MS350、MS550、MS750），并利用FTIR、XRD等技术对吸附前后的生物炭样品进行表征；通过批量吸附、定性和定量

分析以及萃取实验，研究菌糠生物炭对Pb2+的吸附特性、机理及吸附后样品的稳定性能。结果表明：随着热解温度的升高，样品的

产率降低，pH值升高，芳香性增强。准二级动力学方程和Freundlich模型能够较好地符合MS350、MS550的吸附过程，而MS750以

准二级动力学和Langmuir模型较好符合。相较于MS350和MS550，MS750吸附性能最好，经Langmuir模型拟合，MS750的最大吸

附量为 266.23 mg·g-1。溶液 pH值影响生物炭的吸附性能，在 pH值 2.0~7.0的范围内，吸附量随溶液 pH值升高而增加。机理分析

表明：吸附机理包括矿物沉淀、阳离子交换、含氧官能团络合以及π电子配位；其中，矿物沉淀（CO2-3 、SO2-4 ）是主要的吸附机制，其

贡献率随热解温度升高而增加。萃取实验表明：经吸附后，3种生物炭上的Pb2+均以酸溶态铅和非生物利用态铅为主，说明吸附后

的铅具有较好稳定性能，两种形态的铅占总吸附量的大小顺序为：MS750（98.65%）>MS550（95.91%）>MS350（86.51%）。综合分析

表明，MS750较其他温度生物炭不仅吸附性能更好，而且吸附后稳定性更强，故在环境应用上具有更大的潜力。
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近年来，随着工业的迅速发展和农药的过度使

用，有毒重金属（如铅、镉、铜、锌等）不断被排放到水

体和土壤环境中，导致水体污染和作物生长受限，继

而影响农业生产和食品安全，故探索一种经济高效

的重金属治理方法，对当前环境保护工作有重要的

意义[1]。

生物炭是一种由生物质产生的具有良好吸附性

能的固体材料，被广泛应用于去除重金属污染物[2]。

生物炭与重金属之间的相互作用主要涉及矿物沉淀、

阳离子交换、官能团络合、π电子配位等[3-4]。生物炭

吸附重金属的机制表明，其物理化学性质是影响吸附

性能的主要因素，这由生物炭的原料和热解条件共同

决定[5]。不同原料生物炭的碳含量、表面积、含氧官

能团、灰分、pH等理化性质差异较大。另外，热解条

件尤其是热解温度对生物炭的物理化学结构也有着

重要的影响，进而影响着不同机制在吸附中的贡献。

此外，生物炭在环境中的应用潜力主要取决于其与重

金属离子间的相互作用机制[6]。例如，重金属和生物

炭之间的弱结合力（如：物理吸附和阳离子交换机

制），有利于生物炭的解吸附和重金属的分离，而两者

间的强结合力（如：沉淀和络合机制）更适合生物炭固

化土壤中的重金属，保持重金属的长期稳定性。因

此，研究生物炭和重金属间的相互作用机制对理解生

物炭在环境中的应用潜力具有重要意义。

当前研究的生物炭大多数以农业废弃物（如秸

秆）为原料，而菌糠作为食用菌栽培后的培养基质，产

量巨大（2018年我国食用菌产量为 3 789万 t[7]，产生

约 1 512万 t菌糠），这些菌糠除少数被用作饲料和肥

料外，大部分被堆放或以传统的露天焚烧方式处

置[8-9]，少有被制成菌糠生物炭用作环境吸附材料。

因此，本实验选用双孢菇菌糠为原料制备生物

炭，研究不同热解温度下菌糠生物炭理化性质。以批

量吸附实验进行吸附动力学、等温吸附实验；利用傅

里叶变换红外光谱（FTIR）、X射线衍射光谱（XRD）等

技术手段对吸附Pb2+前后的生物炭样品进行表征，并

定性、定量地探究其吸附特性和机理；对吸附后生物

炭进行萃取实验，探究生物炭的环境应用潜力，以期

为菌糠废弃物用于废水中重金属的去除和土壤重金

属污染的修复提供一定的参考。

1 材料与方法

1.1 菌糠生物炭的制备与表征

双孢菇菌糠原料由山西农业大学食用菌中心提

供，主要成分为麦秸、鸡粪、泥炭土等。菌糠经烘箱

60 ℃烘干后，粉碎过 35目孔径筛，并装至瓷坩埚中压

实，再置于马弗炉中，采用慢速限氧法分别在 350、
550 ℃和 750 ℃下热解 3 h，待样品冷却至室温后取

出，研磨过 100 目孔径筛后（0.154 mm）制成最终样

品。根据生产温度分别将样品命名为 MS350、
MS550、MS750。

对生物炭样品进行表征。称取 1 g样品于 10 mL
水中（固液比为 1∶10）振荡 30 min后使用 pH 计测定

样品 pH值；产率为生物炭制备前后的质量百分比；将

样品在马弗炉中以 800 ℃的条件加热 2 h，根据加热

前后质量比计算灰分含量；使用傅立叶变换红外光谱

仪在 4 000~400 cm-1测定样品的表面官能团；通过X
射线衍射仪测定样品的矿物质组成；以磷钼蓝分光光

度法测定溶液中PO3-4 含量。

1.2 批量吸附实验

以Pb（NO3）2配制不同浓度的Pb2+溶液，0.01 mol·
L-1 NaNO3为电解质，用 0.1 mol·L-1的HNO3和 0.1 mol·
L-1的NaOH调节溶液 pH。当 pH>6.01时，Pb（OH）+与

OH-更易形成氢氧复合物[10][如 Pb（OH）2、Pb（OH）3-、

Pb2（OH）3+、Pb3（OH）2+4 和 Pb4（OH）4+4 ]，降低了溶液中游

离 Pb2+的浓度，因此选择溶液初始 pH 值为 5.0±0.1。
以 1 g·L-1的固液比（30 mg生物炭与 30 mL Pb2+溶液

混合），将一定体积和浓度的 Pb2+溶液添加到预称好

生物炭的聚乙烯管中，在恒温振荡器（200 r·min-1，

25 ℃）中振荡进行批量吸附实验。吸附动力学中，将

100 mL质量浓度为 250 mg·L-1的 Pb2+溶液，分别添加

containing functional groups, and coordination with π electrons. Mineral precipitation（CO2-3 , SO2-4 ）was the primary adsorption process, and
its contribution rate increased with the increase of pyrolysis temperature. The results of sequential lead extractions showed that the Pb of
biochars was mainly acid-soluble and non-available fractions, indicating that the majority of Pb immobilized by the biochars was stable.
The order of total acid-soluble and non-available fractions of Pb in the total adsorption capacity was as follows：MS750（98.65%）> MS550
（95.91%）> MS350（86.51%）. MS750 had a higher pH and adsorption capacity of Pb2+ and better stability after Pb2+ adsorption than those
of other biochars. Therefore, it has great potential in environmental applications.
Keywords：Agaricus bisporus substrate; biochar; lead pollution; pyrolysis temperature; adsorption mechanism; application potential
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至含有 100 mg 样品的三角瓶中，振荡 10、20、40 min
和 1、2、4、10、24、36、48 h后取样。吸附等温线中，调

节 Pb2+浓度为 50、100、150、200、250、300、400、500
mg·L-1。通过调节 250 mg·L-1的 Pb2+溶液的 pH值为

2.0~7.0，以获得不同溶液初始 pH 值对生物炭吸附

Pb2+的影响。所有样品均设 3次平行，吸附完成后，取

上清液过 0.22 μm滤膜，通过电感耦合等离子体发射

光谱仪（ICP-OES）测定滤液中Pb2+浓度。

1.3 吸附机制分析实验

生物炭吸附铅可主要归因于矿物沉淀、阳离子交

换、含氧官能团络合和π电子配位4种作用。

根据Wang等[11]的计算方法，生物炭经酸洗脱矿

后，绝大多数矿物质被去除而表面官能团未发生改

变[12]。因此酸洗前后生物炭吸附的减少量可被认为

是矿物质作用的吸附量（Qcm )。生物炭中的交换性阳

离子（K+、Ca2+、Na+和 Mg2+）参与吸附的交换作用，因

此，阳离子交换的量（Qcme）可根据吸附前后溶液中阳

离子浓度的变化量计算。矿物质作用的吸附量由阳

离子交换和矿物沉淀共同作用，因此矿物沉淀量

（Qcmp）可以由矿物质作用的吸附量（Qcm）与阳离子交

换量（Qcme）的差值来计算。

Qcm=Q-Qa×Y （1）
Qcmp=Qcm-Qcme （2）

式中：Qcm、Qcmp、Qcme分别为矿物作用、沉淀、阳离子交

换的吸附贡献量，mg·g-1；Q为酸洗前生物炭的吸附

量，Qa为酸洗后生物炭的吸附量，mg·g-1；Y为酸洗生

物炭的产率，%。

酸洗生物炭吸附过程中 Pb2+与含氧官能团络合

会释放H+至溶液中，使得吸附后溶液 pH值降低，因

此酸洗生物炭中官能团络合贡献量（Qco1）可根据酸洗

生物炭吸附后溶液 pH的下降值计算。π电子配位贡

献量（Qcπ）可由酸洗生物炭的吸附量与其含氧官能团

吸附贡献值的差值求得。

Qco=Qco1×Y （3）
Qcπ=Qa×Y-Qco （4）

式中：Qco为官能团络合贡献量；Qcπ为π电子配位贡献量。

1.4 顺序萃取实验

根据 Shi 等[6]和 Shen 等[13]的研究，对吸附后的生

物炭进行了简化的萃取实验，研究吸附后生物炭表面

上铅的稳定性能。吸附在生物炭表面上的铅可分为

可交换态、酸溶态和非生物利用态三部分。可交换态

移动性强，有较高的风险；酸溶态移动性弱，风险较

小；而非生物利用态稳定性强，风险很低。

简化的萃取实验如下：（1）称取 0.1 g吸附后的样

品于 50 mL聚乙烯管中，加入 8 mL 0.5 mol·L-1 MgCl2
（使用 NaOH 或 HCl 调节至 pH 值 7.0）振荡萃取 20
min。（2）另称取吸附后的样品 0.1 g于聚乙烯管中，加

入 8 mL 1 mol·L-1 NaOAc（用HOAc调节至 pH值 5.0）
振荡萃取 5 h。（3）收集振荡后溶液的上清液，通过

0.22 μm滤膜过滤后，使用 ICP-OES测定Pb2+的浓度，

所有实验均设置3个平行。

根据（1）可得到可交换态的铅含量；（2）可得到可

交换态铅和酸溶态铅含量之和；非生物利用态的铅可

由样品吸附铅的总量减去可交换态铅和酸溶态铅之

和得到。

1.5 数据处理及分析

菌糠生物炭对 Pb2+的吸附量 Qe通过式（5）进行

计算。

Qe = (C0 - Ce ) × V
m

（5）
式中：Qe为生物炭单位质量吸附量，mg·g-1；C0为初始

溶液Pb2+浓度，mg·L-1；Ce为吸附Pb2+后浓度，mg·L-1；V

为溶液体积，mL；m为生物炭质量，mg。
通过准一级动力学（6）、准二级动力学（7）方程对

吸附结果进行拟合。方程如下：

q t = qe ( 1 - e-K1 t ) （6）
q t = K2qe 2 t

1 + K2qe t
（7）

式中：qe为平衡吸附量，mg·g-1；qt为 t时刻吸附量，mg·
g-1；t为时间，min；K1为准一级反应速率常数，min；K2
为准二级反应速率常数，g·mg-1·min-1。

通过Langmuir（8）和Freundlich（9）模型对等温吸

附模型进行拟合，方程如下：

qe = QmaxKLCe
1 + KLCe

（8）
qe = K fCe 1/n （9）

式中：qe为平衡吸附量；Qmax为最大吸附量，mg·g-1；KL
为吸附亲和力，L·mg-1；Ce为吸附平衡浓度mg·L-1；Kf
为吸附容量，mg·g-1；n为吸附强度。

吸附实验的结果表示为平均值。使用 Origin
2016进行吸附动力学和吸附等温线的参数拟合。

2 结果与讨论

2.1 双孢菇菌糠生物炭的基本性质

双孢菇菌糠生物炭的性质如表 1所示。样品的

产率随着生产温度的升高从 78.96%下降到 64.60%，

灰分含量从 66.50%增加到 82.12%，产率和灰分均高
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于常见作物秸秆生物炭[14-15]，这与菌糠生物炭原料在

物理结构和材料组成上有关。高灰分含量说明生物

炭样品中的无机成分占比高，无机成分在热解过程中

挥发很少，使得灰分含量随着热解温度升高而升高。

所有热解温度下的生物炭均呈碱性，相比MS350（pH
值 8.83）和MS550（pH值 9.51），MS750的 pH值达到了

11.82，其较高的 pH值更适合应用于修复酸性水体或

土壤的重金属污染。这是因为在样品热解过程中伴

随着酸性官能团的分解和碱性矿物的析出，造成生物

炭的pH值不断升高[16]。另外，菌糠生物炭中含有较多

的矿质成分，特别是碱土金属钙、镁，会在热解时转化

为碳酸盐形式，同样导致生物炭的碱性增强[17-18]。在

热解时许多含碳物质会转化为气态的烃化合物和焦

油的芳烃[19]，同时挥发性物质的逐渐损失会带走许多

表面官能团元素（H、O和N），导致生物炭的C、H、N、O
含量均呈现下降趋势。生物炭的 C/H和 C/O逐渐升

高，表明生物炭的芳香性逐渐增强、极性逐渐变

低[20-21]，因此随着热解温度的升高，菌糠生物炭的芳香

性逐渐增强，结构逐渐稳定。灰分含量会影响生物炭

的比表面积，过多的灰分会堵塞生物炭的孔隙[22]，使得

比表面积降低。相比之下，生物炭在 550 ℃热解温度

下有着最高的比表面积（64.19 m2·g-1），当温度升高至

750 ℃后生物炭中的孔隙结构发生坍塌或熔融，使得

比表面积进一步下降至37.08 m2·g-1。

2.2 吸附动力学及吸附等温线

图 1（a）显示了菌糠生物炭对 Pb2+的吸附量随时

间变化结果及动力学拟合曲线。在最初的时间（0~4
h）内，3种样品均表现出较快的吸附速率，吸附 4 h时

均达到饱和吸附量的 60%以上。随着吸附时间的增

加（4~24 h），吸附量增幅逐渐减小，吸附 24 h时基本

达到吸附平衡状态，吸附量几乎不再增加。在吸附前

期，生物炭表面有较多的吸附位点，吸附驱动力较大，

吸附速率较快。吸附后期，随着吸附时间的增加，溶

液中 Pb2+浓度减小，溶质浓度差减小，同时生物炭表

面活性吸附位点逐渐达到饱和，因此吸附速率逐渐减

小直至达到吸附平衡。生物炭对 Pb2+的吸附量随溶

液平衡浓度变化的关系如图 1（b）所示。由图 1（b）可

知，随着平衡溶液浓度的升高，MS350、MS550、MS750
对Pb2+的吸附量增长逐渐变缓，最终趋于稳定。

表 2显示了菌糠生物炭吸附Pb2+的动力学和等温

线拟合结果。准一级动力学模型认为吸附由扩散控

制，假设吸附质的扩散决定了吸附速度。准二级模型

假定吸附是吸附剂和被吸附物之间的化学反应引起

的。由表 2可知，准二级动力学模型能较好地描述 3
种生物炭的吸附过程，表明吸附速率主要受化学吸附

机制控制。MS350、MS550对 Pb2+的吸附等温线很好

地符合 Freundlich 模型（R2 =0.993、0.994），这表明

MS350和 MS550吸附 Pb2+主要是多分子层吸附。而

MS750以Langmuir模型很好地拟合（R2 =0.975），表明

表1 菌糠生物炭的基本性质

Table 1 Basic properties of spent mushroom substrate biochar
样品

Samples
MS350
MS550
MS750

产率
Yield/%
78.96
70.98
64.60

pH
8.83
9.51
11.82

灰分
Ash/%
66.50
74.08
82.12

元素含量Element content/%
C

17.53
15.22
12.17

H
1.32
0.54
0.26

O
13.49
9.87
4.65

N
1.48
1.06
0.85

Ca
6.45
7.30
7.77

Mg
1.84
2.11
2.41

K
0.64
0.69
0.76

Na
0.39
0.43
0.45

C/H
13.27
28.16
47.47

C/O
1.30
1.54
2.62

比表面积BET/
（m2·g-1）

36.20
64.19
37.08

图1 菌糠生物炭对Pb2+吸附动力学及等温线曲线

Figure 1 Adsorption kinetics and isotherm for Pb2+ by spent
mushroom substrate biochar
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MS750对 Pb2+的吸附以单分子层吸附为主。由 Lang⁃
muir 模 型 计 算 出 的 最 大 吸 附 容 量 Qmax 以 MS750
（266.23 mg · g-1）>MS550（153.67 mg · g-1）>MS350
（115.83 mg·g-1）的顺序降低。

2.3 溶液初始pH值的影响

溶液 pH值影响生物炭的表面电荷、金属离子的

存在形态，进而影响生物炭吸附重金属的能力[23]。为

评估溶液 pH值对生物炭吸附 Pb2+能力的影响，选取

了pH值为2.0~7.0的范围进行实验。图2描述了不同

初始 pH 值对菌糠生物炭吸附 Pb2+的影响。可以看

出，随着溶液 pH值的升高，3种生物炭的吸附量均逐

渐升高，这与不同 pH 值下生物炭的表面电荷有关。

生物炭在 pH为 2.0~7.0时的 Zeta电位如图 3所示。3
种生物炭的Zeta电位随着溶液 pH值的增加而逐渐降

低，这意味着生物炭上负电荷数量的增加[24]。负电荷

数量的增加有利于生物炭通过静电作用吸附 Pb2+。

然而，MS750 对 Pb2+ 的吸附量明显大于 MS350 和

MS550，这说明静电引力作用并不是生物炭吸附 Pb2+

的主要机制。pH值为 2.0时溶液中存在大量的H+，生

物炭表面被质子化，对带正电的Pb2+产生较大的静电

排斥，吸附量很小[25-26]。同时，较低的 pH值下，生物

炭释放出大量阳离子（如 Ca2+、Mg2+）与 Pb2+竞争吸附

位点，使得生物炭对 Pb2+的吸附能力受到限制。当

pH值升至 3.0时，生物炭发生去质子化作用，3种样品

的吸附量迅速增加，分别达到了 61.11、79.26、179.22
mg·g-1。pH值大于 5.0时，由于溶液中OH-逐渐增多，

促进了Pb2+的沉淀，使得吸附量又呈明显增长趋势。

吸附后溶液 pH 值的变化如图 4 所示。与初始

pH值相比，空白溶液（不含 Pb2+）的 pH值均升高，这

是因为生物炭中碱性矿物的释放[4]。然而，与空白溶

液相比，吸附 Pb2+后溶液的 pH值却呈下降趋势。这

是由于生物炭中含氧官能团（如-COOH 和-OH）与

Pb2+络合时会释放H+[27-28]，降低了溶液 pH。同时溶液

中的Pb2+与碱性离子（如PO3-4 、CO2-3）生成沉淀，也会使

溶液的pH值降低[29]。

2.4 不同原料生物炭性质的比较

表 3对比了不同来源生物炭的性质及其对Pb2+的

吸附性能。在相近热解温度下，菌糠生物炭有着较低

的碳含量，说明菌糠生物炭的有机成分占比小，这与

制备生物炭原料的差异有关。与其他原材料比较，菌

糠的生物炭产率较高，且表现出更高的 Pb2+吸附能

力，说明菌糠能够产出更多量的生物炭，是一种经济、

高吸附力的吸附剂。

2.5 吸附机理定性分析

FTIR 能较直观地表征生物炭表面官能团种类

表2 菌糠生物炭吸附Pb2+动力学及等温线参数

Table 2 Kinetic and isotherm parameters of Pb2+ adsorption by spent mushroom substrate biochar

样品
Samples

MS350
MS550
MS750

吸附动力学参数 Adsorption kinetic parameters
准一级动力学模型

Pseudo-first order model
Qe /

（mg·g−1）

89.94
136.40
237.53

K1 /min−1

0.012
0.020
0.009

R2

0.933
0.901
0.948

准二级动力学模型
Pseudo-second order model

Qe /
（mg·g−1）

108.62
143.99
249.43

K2/
（10-4g·mg-1·min-1）

1.110
1.756
0.529

R2

0.986
0.956
0.989

吸附等温线参数 Adsorption isotherm parameters
Langmuir等温模型

Langmuir isotherm model
Qmax/

（mg·g−1）

115.83
153.67
266.23

KL/
（L·mg−1）

0.150
0.599
0.261

R2

0.927
0.960
0.975

Freundlich等温模型
Freundlich isotherm model
Kf /

（mg1/n·g−1·L−n）

41.34
90.58
114.23

n

5.046
9.059
6.004

R2

0.993
0.994
0.853

图3 不同溶液pH下Zeta电位的变化
Figure 3 Change of Zeta potential at different solution pH

图2 pH对Pb2+吸附量的影响
Figure 2 Effects of the initial solution pH on Pb2+

adsorption capacities
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和数量变化[33]，图 5 显示了生物炭吸附前和吸附后

的 FTIR图。3 424 cm-1处羟基 OH宽伸缩振动峰和

1 620 cm-1处羧基C O振动峰，随着温度的升高振动

逐渐减弱。1 600~1 400 cm-1处芳环C C的骨架振动

随温度的升高而越发明显，这说明高温热解下的生

物炭芳香性更强。880~680 cm-1处为芳环C H弯曲

振动，1 040、460 cm-1处是对应于 Si O Si 的吸收

峰[34-35]。此外，1 095 cm-1处为硫酸根（SO2-4）的反对称

伸缩振动，874 cm-1处对应于碳酸盐矿物（CO2-3）的峰。

随着热解温度的升高，硫酸根（1 095 cm-1）伸缩振动

逐渐减弱，而碳酸盐（874 cm-1）的吸收峰逐渐增强。

吸附 Pb2+后，对应硫酸根（1 095 cm-1）和碳酸盐（874
cm-1）振动消失，这可能和Pb2+与SO2-4 、CO2-3 生成了沉淀

有关。例如，MS350 中 Pb2+与 SO 2-4 结合生成沉淀，

MS550中 Pb2+与 SO2-4 、CO2-3 生成沉淀，MS750中 Pb2+与

CO2-3 生成沉淀（见图 6）。对应芳环C C（1 600~1 400
cm-1）在吸附后波数减小、振幅变宽，MS750变化最明

显，说明吸附过程有π电子参与，且π电子作用随热解

温度升高而增强。

生物炭吸附 Pb2+前后的XRD结果如图 6，由图可

知，3种样品均有强烈的SiO2峰，推测菌糠生物炭中含

有较多的 SiO2。在MS350和MS550上检测到烧石膏

（CaSO4·0.5H2O）和白云石[CaMg（CO3）2]，当热解温度

上升至750 ℃时，检测到CaCO3的峰。与吸附前相比，

吸附后的样品均产生了新峰，说明在吸附后有新的物

质生成。吸附后，在MS350、MS550和MS750上分别出

现了 PbSO4、Pb4（CO3）2（SO4）（OH）2和 Pb3（CO3）2（OH）2
新峰。在MS350吸附过程中，溶液中的 Pb2+与 SO2-4 结

合生成沉淀，而随着热解温度升高，CaSO4·0.5H2O开

始逐渐分解，溶液中的部分Pb2+开始与CO2-3 结合生成

沉淀，因此，在 MS550上生成 Pb4（CO3）2（SO4）（OH）2；

对于MS750，高温使CaSO4·0.5H2O彻底分解，最终生

成了 Pb3（CO3）2（OH）2沉淀物。磷酸铅沉淀未在XRD
中检出，可能是因为含量较低。通过对比吸附前后生

物炭释放到溶液中的 PO3-4 ，发现随着初始浓度的增

加，MS350和 MS550释放到溶液中 PO3-4 分别由 1.35、
0.59 mg·g-1 逐渐降低，而在 MS750 中并无 PO3-4 的释

放，这意味着 PO 3-4 参与了 MS350 和 MS550 的吸附

过程。以上结果说明，沉淀作用均发生在 3种样品的

吸附过程中，低温下以 SO2-4 沉淀为主，高温下以 CO2-3

图4 吸附后溶液pH的变化
Figure 4 Changes in solution pH after adsorption
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表3 不同原料生物炭性质比较
Table 3 Comparison of biochar properties of different feedstocks

图5 吸附Pb2+前后FTIR
Figure 5 FTIR diagrams before and after Pb2+ adsorption
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沉淀为主，这与FTIR分析结果一致。

2.6 吸附机理定量分析

生物炭吸附重金属过程中涉及多种机理，通常

有：（1）与阳离子进行离子交换；（2）与无机物质形成

沉淀；（3）与含氧官能团的络合；（4）与π电子进行配

位。由图 7可知，对于 3种生物炭样品，矿物沉淀在 4
种吸附机理中的贡献百分比最高，是吸附过程中主要

的贡献机制，在MS750中矿物沉淀的贡献比率达到了

85.81%。阳离子交换作用的贡献量先下降后上升，

贡献率持续降低，依次为 24.92%、11.96%、9.23%，当

热解温度从 350 ℃升至 550 ℃时，矿物质的结晶程度

增强、溶解性降低[36-37]，导致阳离子与Pb2+的交换能力

减弱，而在 750 ℃时，可能因为高温下矿质结晶状态

发生变化，阳离子交换作用又增强。对于MS350，官
能团络合有着较高的贡献（贡献量为 20.65 mg·g-1，占

比为 19.89%），当热解温度逐渐升高，官能团络合的

贡献率减小，高温生物炭 MS750 的贡献量仅为 4.98
mg·g-1，贡献占比为 2.16%。这是由于高温热解下含

氧官能团（如 COOH， R OH）会逐渐分解[12]，导致

在吸附过程中的贡献作用逐渐减小。相对于阳离子

交换和官能团络合，π 键的平均贡献率最低。总体

上，热解温度影响吸附中各种机理的贡献，沉淀作用

是吸附的主要贡献机制，且随着热解温度的升高，有

机成分（Qco+Qcπ）的贡献率降低，无机成分（Qcmp+Qcme）

的贡献率增加。

2.7 环境应用潜力分析

生物炭在环境修复中的应用不仅取决于其物理

化学性质，还取决于其与环境的相互作用。生物炭修

复水体重金属污染是通过生物炭吸附，减少溶液中重

金属离子的浓度，降低重金属对水体环境的危害，如

果吸附后的生物炭还可再回收利用，在一定程度上可

节约生产成本。而生物炭修复重金属污染土壤是将

生物炭施入土壤中，使土壤中的重金属稳定固化，降

低其生物有效性，从而减少重金属在动植物中的富集

和毒性危害[38]，并且在施入土壤后不再回收。生物炭

吸附、固定重金属的过程涉及到多种机理，在实际的

环境修复中，每种机理都有其各自的稳定性能和潜在

的环境风险。

在本研究中，根据图 8的萃取实验结果可知，绝

大部分固定在菌糠生物炭上的铅是稳定的酸溶性铅

和非生物利用铅，两种形态的铅占总吸附量的大小顺

序 为 ：MS750（98.65%）>MS550（95.91%）>MS350
（86.51%）。较高的酸溶性铅和非生物利用铅占比说

明吸附后的铅具有较好稳定性，在环境中的风险较

低。MS350 吸附后表面上的可交换铅为 14.84 mg·
g-1，而MS550和MS750的可交换铅仅为 6.14 mg·g-1和

3.24 mg·g-1，这部分铅很不稳定，易从生物炭中解析

出来，如果应用到土壤可能会浸出到土壤环境中。可

交换铅量高，说明吸附后的铅能更多被解吸并收

图6 吸附前后XRD图谱的变化
Figure 6 XRD images before and after adsorption

图7 生物炭吸附Pb2+中各吸附机制贡献量及贡献率
Figure 7 Contribution and contribution rate of each adsorption

mechanism in the adsorption of Pb2+ by biochar
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图8 吸附后生物炭上铅的占比及含量
Figure 8 Proportion and content of lead on biochars

after adsorption
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集。随着热解温度的升高，MS550 和 MS750 可交换

铅含量逐渐降低，说明菌糠生物炭固定酸溶性铅和

非生物利用铅的能力提高。XRD 结果表明，在

MS350 上的主要沉淀物是 PbSO4，而在MS750上主要

是Pb3（CO3）2（OH）2，由于PbSO4的溶度积Ksp（1.6×10-8）

远高于 Pb3（CO3）2（OH）2的 Ksp（~10-47）[6]，进一步说明

MS750吸附后的铅更加稳定，不易浸出到环境中。

总体上，MS350有较高的可交换铅量，具有回收

利用的潜力，较适合用于水体铅污染的修复。与低温

热解菌糠生物炭相比，高温热解下的MS550和MS750
则更适合应用于土壤铅污染的修复。同时高温热解

生物炭有着较高的 pH值，施入土壤后可使土壤 pH值

升高，降低重金属的移动性和生物有效性，对土壤重

金属固化有促进作用。

3 结论

（1）热解温度是影响生物炭理化性质的重要因

素。随着热解温度的升高，生物炭的产率和碳含量降

低，pH值、灰分含量上升，芳香性增强。准二级动力

学模型能更好描述 3 种生物炭对 Pb2+的吸附过程。

MS350和MS550的等温吸附符合 Freundlich模型，而

MS750更符合Langmuir模型，经Langmuir模型拟合，3
种样品的Qmax分别为115.83、153.67、266.23 mg·g-1。

（2）生物炭吸附 Pb2+过程涉及到矿物沉淀、阳离

子交换、含氧官能团络合以及π电子配位多种机理共

同作用，其中矿物沉淀占主导地位。随着热解温度的

升高，矿物沉淀、π电子配位对吸附的贡献量逐渐上

升，阳离子交换贡献量先下降后上升，官能团络合贡

献量逐渐下降。

（3）环境应用潜力分析表明，吸附在生物炭的铅

以稳定的酸溶性铅和非生物利用态铅为主，环境应用

风险低。相比之下，低温热解生物炭适合用于水体铅

污染修复，而高温热解生物炭则更适合用于土壤铅污

染的修复，且在酸性土壤的修复上有更大潜力。
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