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摘要：为解决环境中Cd、As复合污染问题，运用二次共沉淀法制备出铁锰锌负载生物炭复合材料

FMZB（Fe:Mn:Zn=3:1:1），通过吸附实验对比复合材料FMZB和BC对Cd、As的吸附动力学和热力学特

征、分析环境因素pH和共存离子对FMZB吸附Cd、As的影响。同时开展淹水环境下的土培实验，研究

材料（FMZB）对复合污染土壤中有效态Cd、As的降低率。结果表明，FMZB和BC对Cd、As两种重金

属均具有一定的吸附能力，材料对重金属的吸附动力学和等温吸附实验均可用动力学方程和热力学方

程较好的拟合，FMZB对Cd、As的最大吸附容量为21.72 mg·g-1、35.16 mg·g-1，分别为BC的1.46倍和6.23

倍；两种材料对Cd和As的吸附过程可能包括离子交换、络合和沉淀。随着溶液pH的增加，FMZB对

Cd的吸附先增加后趋于稳定，对As的吸附量略有降低；溶液中的硫酸根和氯离子对材料吸附Cd、As

无显著影响，磷酸根和碳酸根可使Cd的吸附量分别增加89.78%~94.85%、41.59%~91.64%，而As的吸

附量分别降低39.32%~59.55%、51.30%~69.86%；土培实验结果表明：FMZB材料可同时降低土壤中

的有效态Cd、As含量，随着培养时间的延长，土壤中有效态Cd的降低率先增加后降低，21d时最大

（31.21%~40.29%）；有效砷含量变化相反，21d时最小（3.52%~8.95%）；培养60d后，有效态Cd含量

降低率为20.59%~23.06%，有效态As含量降低率为4.5%~10.58%，Cd由碳酸盐结合态转向残渣态，As由

特异性结合态转向无定型水合氧化物态。
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Abstract: Abstract: The oyntheoio of Fe-Mn-Zn modifed biochaa commooite (FMZ ) uoing the aedox-comaecimitation method 
with an omtimai aatio of Fe, Mn, and Zn (3:1:1) wao found to be effective in aeducing the aiok of combined moiiution of 
 d and -o in the enviaonment. -dooamtion exmeaimento weae caaaied out to commaae the kinetic and theamodynamic 
chaaacteaiotico of  d and -o adooamtion by FMZ  and biochaa (  ).  oth FMZ  and    exhibited adooamtion 
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camacity foa  d and -o, and the kinetico and iootheamai adooamtion exmeaimento ft to the kinetic and theamodynamic 
equationo weii. The maximum adooamtion camacity of FMZ  foa  d wao 21.72 mg·g−1 and for As was 35.16 mg·g−1, 
which was 1.46 times and 6.23 times higher than that of BC, respectively. The main mechanisms of adsorption 
inciuded ion exchange, commiexation, and maecimitation. The effect of mH and co-exioting iono on the adooamtion of 
Cd and As by FMZB was analyzed. The adsorption of Cd by FMZB initially increased and then stabilized with an 
incaeaoe in mH, whiie the adooamtion of -o oiightiy decaeaoed. Suifate and chioaide iono did not oignifcantiy affect the 
adsorption of FMZB. However, phosphate and carbonate ions increased the adsorption of Cd by 89.78% to 94.85% 
and 41.59% to 91.64%, aeomectiveiy. In contaaot, the maximum adooamtion camacity of -o wao aeduced by 39.32% to 
59.55% and 51.30% to 69.86% in the presence of phosphate and carbonate ions. The results showed that FMZB was 
abie to oimuitaneouoiy aeduce the avaiiabie  d and -o in ooii. The higheot aeduction aate of avaiiabie  d (31.21% 
to 40.29%) wao oboeaved aftea 21 dayo of ooii cuituae, whiie the avaiiabie -o exhibited the ommooite effect, with 
the ioweot aeduction aate (3.52% to 8.95%) aioo occuaaing at 21 dayo. -ftea 60 dayo of cuituae, the decaeaoe aate of 
available Cd in soil was 20.59% to 23.06%, and available As was reduced by 4.51% to 10.58%. The fraction of Cd 
faom   - d to Reo- d, and -o wao faom omecifcaiiy -o to amoamhouo hydaated oxide -o. 
Keywords: Keywords: Fn-Mn-Zn; Biochar; Heavy metal remediation; Cd and As combined pollution

1  引言

在工矿企业三废排放和农药化肥等人为活动

的影响下，大量重金属进入环境中，继而通过食

物链严重威胁居民健康[1]。重金属镉（Cd）和砷

（As）具有致癌和致突变的特性[2,3]，已成为广

泛关注的典型农田重金属污染物[4,5]。Arancibia-
Miranda N等[6]研究表明全球约1.5亿人暴露在含较

高浓度的镉、砷等有毒元素的土壤、地表水和地

下水环境中；我国土壤中镉、砷污染情况同样严

峻，Mu等[7]从全国19个省份的土壤和水稻植物中

成对收集113个固定样本分析镉砷等重金属含量变

化，研究发现土壤中镉、砷含量均值分别高于农

用地土壤污染风险筛选值的33.6%和6.19%，而且

在沿江成矿带常常以复合污染的情况同时存在。然

而，Cd和As在环境中具有截然不同的化学性质，因

此实现土壤中镉砷污染的协同修复已经成为一项紧

迫的挑战[8]。
生物炭（BC）是生物质经热解制备得到的多

孔固体颗粒物质，通常具有多种含氧官能团和较

大的比表面积[9,10]，对重金属具有很好的吸附能

力[11]。Zhang等[12]研究发现，不同热解温度的稻

壳生物炭材料（添加比例5%）可使土壤中水溶态

As和Cd浓度分别下降13%~92%和5%~64%。为了提

高生物质炭对重金属的吸附作用，越来越多的研究

集中在对其进行物理和化学改性。Irshad等[13]通过

将铁锰氧化物负载到生物炭上，不仅提高了生物

质炭对镉、砷的吸附能力，还可以改善单独使用

铁锰氧化物吸附重金属时出现的易团聚、机械强

度低的缺点[14-17]。因此，将铁锰氧化物负载生物

炭作为一种土壤新型功能修复材料被不少学者应

用到As、Cd污染修复中，如表1表1。Wu等[18]研究发

现，在增加铜离子后，Fe-Mn-Cu三元氧化物相较

于Fe-Mn双金属氧化物对As的吸附作用明显提高，

可能的原因是电子从 u(I)转移到Mn(IV)可以提高

Mn(III)在FMCTO中的稳定性。Zhang等[19]则在

Fe-Mn负载生物炭的基础上引入Ce氧化物，研究结

果表明随着Ce的含量增加，土壤中特定结合态As
含量最大可以降低9.19%~10.23%。进一步的研究结

果表明，Fe-Mn-Ce三金属氧化物负载生物炭材料对

-o(III)的吸附量是原始生物炭的2.9倍[20]。目前对
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金属氧化物负载生物炭的研究中多集中在铁锰二元

金属氧化物上，对Fe-Mn-Me三金属氧化物的研究还

较少，同时通常以单独吸附Cd或As污染为主，针对

镉砷复合污染协同修复的研究较少。因此，本研究

合成了一种新型的Fe-Mn-Zn负载稻壳生物炭的重金

属修复材料（FMZB），分析了修复材料对镉和砷

的吸附动力学和热力学特性，研究了环境影响因素

pH和共存离子对修复材料吸附镉砷的影响。最后，

通过土培实验研究了修复材料对镉砷复合污染农田

土壤的修复效果及稳定性，研究结果可以为农田镉

砷复合污染治理提供理论和技术支撑。

2  材料与方法
2.1  材料

材料及试剂：稻壳生物炭（BC）购自安徽

鑫泉米业股份有限公司，热解温度约为500℃；高

锰酸钾（KMNO4）、氢氧化钾（KOH）、硝酸钾

（KNO3）均购于国药集团化学试剂有限公司；七

水合硫酸亚铁（FeSO4·7H2O）和硫酸锌（ZnSO4）

购于上海麦克林生化科技股份有限公司；乙

醇（ 9 5 % ）购于江苏强盛化工有限公司；硝酸

（HNO3，电子纯）购于天津市科密欧化学试剂有

限公司；实验用水均为超纯水，仪器型号为Synergy 
UV，Meack Miiiimoae。

2.2  铁锰锌负载生物炭材料（FMZB）的制备
铁锰锌负载生物炭复合材料的制备的方法参考

Wu等[18]和Zhang等[19]。将200mL 0.6mol·L−1 的FeSO4

溶液加入到含一定量稻壳生物炭的2L容器中并置于搅

拌器上搅拌，搅拌状态下加入等体积的KMNO4溶液

（0.2mol·L−1）；30min后用适量1mol·L−1的KOH调节

混合溶液pH至6~7，待pH值稳定1h后缓慢通入等体积

的ZnSO4溶液（摩尔比Fe∶Mn∶Zn=3∶1∶1）；搅拌

30min后通入1mol·L−1 KOH调节溶液pH至10左右，继

续搅拌1h后置于水浴（70℃）老化24h后抽滤，再用

乙醇和去离子水清洗、烘干，最终所得固体为铁锰锌

负载生物炭复合材料（FMZB），FMZB粉碎研磨后

过100目并置于自封袋中密封保存。

2.3  吸附实验
2.3.1  动力学吸附

称取0.1g FMZB或BC材料至100mL含镉和砷

的混合溶液的锥形瓶中，其中Cd和As浓度分别为

20mg·L−1和50mg·L−1，使用0.01mol·L−1的KNO3

作背景电解质。反应开始前，用K O H和H N O 3

调节反应体系的pH呈中性，设定摇床的转速为

180rpm·min−1进行往返振荡。在5min、15min、3
0min、1h、2h、4h、8h、12h、24h取样10mL 溶

液，过0.45μm滤膜，弃去前2~3mL滤液后，剩

表1 表1 生物炭负载铁锰氧化物对As、Cd的应用

生物炭

Biochar

热解条件

Pyrolysis conditions

改性剂

Modifier

污染物

Contaminant

修复效果

Remediation effect

文献

References

玉米秸秆
620℃

3h

Fe(NO
3
)
3

KMNO
4

As(III)
最大吸附量为8.25 mg·g−1，约为

未改性生物炭的2.84倍
[21]

玉米秸秆
600℃

2h

Fe(NO
3
)
3

KMNO
4

As
非特异性结合态As降低

40.66%~61.03%
[22]

洋槐树枝

榴莲壳

500℃

2h

Fe(NO
3
)
3

KMNO
4

Cd

最大吸附量40~80 mg·g−1；添加

量为3%时碱性土壤DTPA-Cd降低

30.08%~37.73%

[23]

玉米茎粉
600℃

2h

FeSO
4
·7H

2
O

KMNO
4

As
最大吸附量为8.80mg/g，约未改性

生物炭3倍
[24]

水稻秸秆
600℃

6h
FeSO

4
·7H

2
O

As

Cd

As有效态降低12%~17%；

Cd有效态降低32%~48%
[25]

稻壳
600℃

1.5h

Fe(NO
3
)
3

KMNO
4

Cd(II)
最大吸附量为79 mg·g−1，约未改

性生物炭的7倍
[26]

玉米秸秆
600℃

2h

Fe(NO
3
)
3

KMNO
4

Cd(II)
最大吸附量为101.0 mg·g−1，约未

改性生物炭的3.6倍
[27]
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余溶液留存用于ICP-OES分析测试Cd和As的浓度。

2.3.2  等温吸附

称取0.02g FMZB或BC材料至20mL含镉和砷的混

合溶液的锥形瓶中，Cd浓度分别设置为2、5、10、
20、40 、60 mg·L−1，As浓度分别设置为5、10、20、
40、80、100 mg·L−1，同时使用0.01 mol·L−1 KNO3做

背景电解质。反应开始前，用KOH和HNO3调节反应

体系的pH呈中性，设定摇床的转速为180rpm·min−1

往返振荡12h。随后取样10mL 溶液过0.45μm滤膜，

弃去前2~3mL滤液，剩余溶液留存用ICP-OES分析

Cd和As浓度。

2.3.3  pH的影响

配置初始Cd浓度为20mg·L−1、As浓度为50 
mg·L−1的混合溶液，取20mL到一系列50mL离心管

中，添加一定质量的FMZB或BC材料（最终浓度为

1g·L−1），并用0.01 mol·L−1 KNO3做背景电解质。通

过HNO3或KOH调节设定反应体系pH分别为3~9，其

他条件保持不变，设定摇床的转速为180rpm·min−1往

返振荡12h，随后取样10mL溶液过0.45μm滤膜，弃

去前2~3mL滤液，剩余溶液留存用ICP-OES分析Cd
和As浓度。

2.3.4  共存离子的影响

称取一定质量的FMZB或BC材料（最终材料

浓度为1g·L−1），加入到10mL的镉和砷的混合溶液

中，初始Cd浓度20mg·L−1，As浓度为100mg·L−1。通

过向溶液中加入不同浓度（2~10mmol）的共存离子

（硫酸盐、碳酸盐、磷酸盐或氯离子），调节溶液

pH为中性。设置背景电解质为0.01mol·L−1 KNO3，设

定摇床的转速为180rpm·min−1往返振荡12h，随后取

样10mL溶液过0.45μm滤膜，弃去前2~3mL滤液，

剩余溶液留存用ICP-OES分析Cd和As浓度。

2.4  土培实验

土壤样品取自于池州市某连片农田土壤（耕作层

0~20cm），样品经风干过2mm筛后备用，样品理化性质和

重金属Cd、As含量见表2表2。在350mL带盖塑料碗中称取复合

污染土壤100g，随后添加一定质量的FMZB材料，设置

添加量为土壤质量的2‰（FMZB 1）、5‰（FMZB 2）
和1%（FMZB 3），同时设一组空白对照（CK），共4
个处理，每个处理设三组重复。修复材料与土壤样品

充分混合均匀后，添加去离子水，保持淹水2~3cm，

并于培养7d、14d、21d、28d、60d时采集样品，风干

后研磨过10目筛，分析不同时期有效态Cd和As含量和

形态。

2.5  分析方法及设备

溶液pH采用pH计分析，土壤pH参考《土壤pH值的

测定》（NY 1377-2007）[28]方法分析；吸附实验中Cd、
As使用ICP-OES测定；土壤Cd、As总量参考HJ 
803-2016《土壤和沉积物12种金属元素的测定王水

提取—电感耦合等离用子体质谱法》[29]，ICP-MS
分析测试；土壤有效态Cd参考GB/T 23739-2009《土

壤质量有效态铅和镉的测定原子吸收法》[30]，有效

砷的提取参考福建省地方标准DB35/T 1459-2014
《酸性土壤中有效砷、有效汞的测定原子荧光

法》[31]，0.5 mmol·L−1 NaH2PO4浸提。土培实验

60天样品中Cd的形态采用Tessier五步连续提取法[32]
分析，As的五步连续提取方法参考Wenzel等人[33]。

样品分析数据质量控制采用空白实验、平行实

验或加标回收等方法，所得数据均经空白校正，其

中ICP-MS测试样品中采用Rh作为回收率指示剂，

回收率为80%~120%，定量分析采用6点校正曲线

法，每条校正曲线的相关因子为0.999。

2.6  数据处理

吸附动力学和热力学公式参考Yan等[34]研究：

准一级动力学方程按下列公式计算
：

准二级动力学方程计算公式为：

式中，Qe和Qt分别代表平衡时和t时刻的吸附容

量（mg·g−1）；K1、K2分别表示准一级动力学及准

二级动力学反应的吸附速率常数[35]；
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Langmuir方程公式为：

式中，Qm为最大吸附容量（mg·g−1）；Ce为
吸附达到平衡时溶液中Cd的浓度（mg·L−1）；K为

吸附速率常数（L·mg-1），表征吸附剂与吸附质之

间亲和力[36]；
Freundlich方程公式为：

式中，KF是吸附容量参数，与亲和力和吸附

量有关；n为Freundlich指数，n值反映吸附剂的不

均匀性或吸附反应强度[35]，n值越大，吸附性能越

好，与吸附剂-吸附质之间的亲和力有关；

土培实验有效态降低率计算公式为：

式中，C0和C分别代表对照浓度和处理后浓度

（mg·kg−1）。

使用Excei 2019软件对数据的平均值及标准差

进行前期整理，Origin 8.0制图，利用SPSS 26.0软
件对数据进行分析，利用单因素方差分析（One-
way -NOV-）对不同处理之间数据的差异性进行

检验。

3  结果与讨论
3.1  铁锰锌负载生物炭复合材料（FMZB）的
       吸附动力学

稻壳生物炭（B C）和铁锰锌负载生物炭

复合材料（FMZB）对Cd、As的吸附动力学结

果分别如图1图1 (a )、 (b)所示，随着反应时间的增

加，BC、FMZB两种材料对Cd和As的吸附过程均表

现为在反应初始15min为快速吸附阶段，随后缓慢

吸附并趋于动态平衡，主要是由于材料表面的结合

位点不断减少导致吸附能力的下降，宋小旺等[37]
研究认为快速阶段主要靠吸附剂的驱动力，而慢速

阶段主要是由于颗粒的内扩散。

两种准动力学模型对动力学实验结果拟合参

数（表3表3）表明，相对于准一级动力学模型，准二

级动力学模型拟合BC、FMZB吸附Cd、As的相关

系数R2更大，且拟合的平衡吸附量Qe与实验值更接

近，说明准二级动力学模型能较好的反应两种材料对

Cd、As的吸附过程，材料对两种重金属的吸附速率受

吸附剂表面吸附位点决定[35]，而吸附过程主要以化

学吸附为主，包括离子交换作业或表面络合[37,38]。
此外，准二级动力学拟合结果中FMZB对Cd、As的
吸附量分别约为BC的2.2、1.65倍，但BC对Cd的吸

附速率常数K2大于FMZB，BC对As的吸附速率常

数K2则小于FMZB，可能是因为生物炭对Cd的吸附

是通过表面吸附，相同数量的Cd使BC吸附速率

更大[37]，然而BC对As则是通过孔隙填缝等更复

杂、缓慢的吸附过程，因而吸附速率较小[39]。

3.2  等温吸附实验

图2图2(a)、(b)分别为材料FMZB和BC对Cd、As的
等温吸附曲线，分别用Langmuir方程、Freundlich方
程拟合FMZB、BC材料对两种重金属的吸附过程，

拟合参数如表4表4所示。如图2图2所示：随着反应初始时

重金属浓度的增加，FMZB和BC对Cd、As的吸附

量不断提高，这可能是因为反应开始时材料表面活

性位点被充分利用，吸附速率快，随着溶液中金

属离子的增加，与材料表面的接触几率增加，吸附

量逐渐增加，随后过大的初始浓度使材料的吸附能

力趋于饱和，没有多余的吸附点位负载重金属，使

得材料对重金属的吸附量不再增加[35]。FMZB对

Cd、As的吸附能力均明显大于BC，说明铁锰锌氧

化物的改性增加了原始稻壳生物炭的官能团位点或

金属结合位点，对重金属的吸附亲和力较高[39]。
Langmuir和Freundlich模型均能较好的拟合

FMZ、BC对重金属Cd和As的吸附过程，R2值均

大于0.9，在Cd溶液中，Langmuir模型的R2略高

于Freundlich模型；FMZB对Cd的最大吸附容量为

21.72 mg·g−1，As的最大吸附容量为35.16 mg·g−1，

分别是BC吸附量的1.46和6.23倍，铁锰锌改性后

生物炭对Cd、As的吸附量显著提升，尤其是对砷

的吸附，但FMZB和BC吸附速率常数KCd>KAs，

说明反应体系中FMZB、BC对Cd的吸附速率大于
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As。Freundlich方程主要用来描述吸附过程中既有

物理吸附又有化学吸附的非均质多层吸附过程，而

Langmuir方程是假定吸附剂表面均匀，吸附质之

间没有相互作用，吸附质分子以单分子层吸附在

吸附剂表面的化学吸附[40]。等温吸附的结果表明

FMZB、BC对Cd和As的吸附过程既存在单层吸附，

也存在多分子层吸附，吸附过程是一个多步骤过程，

可能包括外表面扩散和粒子内表面扩散[36,41]，与动

力学吸附过程的结果基本一致。

3.3  初始pH对FMZB吸附的影响

初始pH对FMZB复合材料吸附Cd和As的影响

以及反应后溶液的pH结果如图3图3所示，吸附过程对

溶液pH的依赖度较高，Cd、As的去除效率随着溶

液pH变化而变化。对随着pH从3增加到9，FMZB对
Cd的去除效率从29.3%逐渐增加到60%左右，在5~9
范围均保持较高的水平，然而随着pH增加，As的去

除率从38%逐渐降低至17.4%。材料对镉砷相反的

吸附行为与两种重金属的性质有关，Cd、As的离子

电荷不同，镉主要以阳离子形式存在，酸性条件下

Cd2+的活性高，而砷主要以阴离子或中性的形式存

在，碱性条件下活性高，两者化学性质相反[39]；随

着pH值的提高，形成 d(OH)2沉淀，有效性降低，

但砷在pH较小时主要以无极砷酸盐和亚砷酸盐的形

式存在，有效性会提高[42]，FMZB表面的羟基与无

机砷酸盐发生络合反应，因此在pH较低的情况下，

表2 表2 土壤基本理化性质和重金属Cd、As含量（mg·kg-1）

项目

Project
pH

阳离子交换量

CEC

有效磷

Olsen-P

速效钾

Olsen-K

总Cd

T-Cd

总As

T-As

5.64 8.8 17.3 217 0.64 47.43

表3 表3 BC和FMZB材料对Cd和As的吸附动力学拟合参数

重金属

Heavy metal

材料

Material

准一级动力学

Pseudo first-order kinetic 

准二级动力学

Pseudo second-order kinetic 

Q
e
/mg·g−1 K

1
/min−1 R2 Q

e
/mg·g−1 K

2
/mg·(g·min) R2

Cd
BC 3.42 0.058 0.652 3.61 9.798 0.759

FMZB 7.40 0.894 0.823 7.94 0.756 0.972

As
BC 5.44 0.259 0.915 5.61 1.884 0.991

FMZB 8.88 0.203 0.896 9.27 3.066 0.982

图1 图1 BC和FMZB对Cd和As的吸附动力学及拟合(a):Cd，(b):As
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对砷的吸附量略有增加[43]。

表4 表4 铁锰锌氧化物负载生物炭材料（FMZB）对Cd和As的吸附

动力学拟合参数

重金属

Heavy 
metal

材料 Langmuir Freundlich
Material Qmax/

mg·g−1
KL/L·mg R2 KF 1/n R2

Cd
BC 15.12 0.24 0.99 3.24 0.36 0.94

FMZB 21.72 0.13 0.98 3.67 0.46 0.94

As
BC 5.64 0.01 0.98 0.14 0.69 0.99

FMZB 35.16 0.01 0.99 1.10 0.64 0.99

对于FMZB材料吸附Cd的过程中，在低pH下

溶液中的H+较多，优先与FMZB材料表会优面吸附

位点发生质子化现象并与Cd2+竞争吸附位点，减小

对Cd2+的吸附能力[36]。随着溶液pH值的增加，

官能团逐渐产生去质子化现象，负电荷增加，静

电吸附能力增强，从而可以有效吸附溶液中的阳

离子[36,39]；当pH继续增加时，溶液中的Cd2+与

OH−产生不容性沉淀，吸附量减少[35]；连斌等

[35,39]研究也证明在pH4~9范围内，Cd的去除率

较高且相对稳定，说明FMZB材料在弱酸到弱碱性

溶液中具有较好的缓冲能力，较高的pH加速镉的

氧化物和氢氧化物的生成，抑制氧化砷的形成导

致砷的去除率略微降低[39]。FMZB吸附污染物Cd
后的溶液pH急剧增加最终稳定在7左右，这可能是

因为FMZB与Cd在吸附过程中通过静电相互作用和

共沉淀相互作用[39]；FMZB吸附As后的溶液pH变

化不显著。

图3 图3 溶液初始pH对铁锰锌氧化物负载生物炭材料（FMZB）吸

附Cd和As的影响

3.4  共存离子对FMZB吸附的影响

不同共存离子（PO4
3−、SO4

2−、CO3
2−、Cl−）对

FMZB材料吸附重金属Cd、As的影响结果如图4图4。结

果表明SO42−、Cl−对修复材料吸附重金属Cd、As无显

著影响，这与Wu等[18]在研究共存离子对铁锰铜吸附

As的影响结果一致。PO4
3−和CO3

2−的存在可显著促进

FMZB对Cd的吸附，PO4
3−、CO3

2−分别可使FMZB材
料对Cd的吸附增加89%~94.85%，41.59%~91.64%，然

而PO4
3−和CO3

2−的存在对修复材料吸附As具有显著

抑制作用，分别使As的吸附量降低39.32%~59.55%、

51.30%~69.86%。PO4
3−和CO3

2−都属于多价的阴离

子，和亚砷酸根离子以及砷酸根离子有相似的结构

和离子常数，参与了竞争吸附表面活性位点[44]，

图2 图2 FMZB和BC对Cd和As的等温吸附(a):Cd, (b): As
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当结表面位点被PO4
3−和CO3

2−优先占据时，材料对

As的吸附量减少；而PO4
3−和CO3

2−易于Cd结合生成

CdCO3、Cd3(PO4)2等沉淀进而促进材料对Cd的吸

附[18,45,46]。
此外，有研究表明PO4

3−可与材料形成内球型化

合物，PO4
3−的结构与砷氧阴离子类似，均为四面体

结构，与砷氧阴离子竞争材料表面活性位点，CO3
2−

可与砷氧阴离子形成砷-碳酸盐络合物，如 AsCO3+、

-o( O3)
2−、-o( O3)(OH)

2−，从而阻碍砷氧阴离子在

材料表面形成内球型络合物。同时，大量CO3
2−存在

时，CO3
2−易水解形成pH缓冲体系，增加溶液的pH

值从而抑制了修复材料对As的吸附。

3.5  土培实验
3.5.1  镉和砷的修复效果

重金属有效态是植物根系所可以直接吸收

利用的部分，是衡量农用地污染土壤修复成果

的重要指标[39,47]。镉和砷复合污染土壤在添加

FMZB材料淹水条件下培养6 0天内土壤有效态

Cd和As结果如图5图5所示。与对照组相比，添加

不同剂量的FMZB材料后，不同培养时期土壤中

DTPA-Cd和NaH2PO4-As的含量表现出不同程度

的降低。DTPA-Cd表现为先增加后降低，21天
时降低率最大，为31.21%~40.29%；NaH2PO4-As
表现为先减小后增加，21天时降低率最小，仅为

3.52%~8.95%。其差异可能是由于FMZB材料Cd2+

作用速率快，随着时间推移，吸附量的增加，材料

表面正电荷逐渐增加，阴离子电荷As的吸附量增加

[17]。培养60天后，DTPA-Cd含量从0.13 mg·kg−1降

低至0.1mg·kg−1，NaH2PO4-As含量从4.23mg·kg−1降

低至3.78~4.04mg·kg−1，不同添加剂量间DTPA-Cd和
NaH2PO4-As的降低率无显著差异。

Tian等[48]通过对52篇文章数据进行Meta分
析，发现添加生物炭会使土壤有效As含量增加

2.39%，而本研究中施加FMBC却能效态As含量降

低4.5%~10.58%，可能是因为作用于As的不是生物

炭本身，而是负载在其表面的铁锰氧化物，它能

促进氧化还原反应、含氧阴离子交换和表面羟基的

特异性吸附等化学作用吸附As并将其固定在结构内

部[35,39]。FMZB可同时降低镉砷复合污染土壤中

的重金属有效态含量，可作为潜在的镉砷复合污染

土壤修复材料，但需要注意修复时间，以达到良好

的修复效果。

3.5.2  镉、砷赋存形态的变化

土培实验60天后添加FMZB材料对Cd、As赋存

形态的影响变化如图6图6所示。图6图6（a）中，CK处理

中Cd的形态主要以可交换态、铁锰氧化物结合态

和残渣态的形式存在。与CK相比，添加FMZB材料

后，土壤中可交换态Cd降低5.42%~9.17%，铁锰氧

化物结合态含量降低7.36%~8.96%，残渣态含量增

加了13.58%~19.51%，且随材料添加量的增加而增

加；残渣态Cd百分比增加到51.04%，碳酸盐结合

态和有机质结合态Cd的占比变化较小。添加FMZB
材料后有助于土壤中可利用Cd转化为较为稳定的状

态，减少Cd在土壤中的迁移。

添加FMZB材料对As赋存形态的影响变化如图6图6
（b）所示，与CK相比，添加FMZB材料后，土壤中

As的形态主要为特异性结合态（7.75%~17.24%）、

无定型水合氧化物态（39.45%~48.85%）、结晶

氢氧化物结合态（23.12%~23.93%）以及残渣态

（19.24%~22.67%）。与CK相比，特异性结合形态

占比降低3.95%~9.4%，无定型水合氧化物形态占比

增加2.09%~9.40%，氢氧化物态和残渣态的占比增

加的幅度较小。土壤中非特异性结合和特异性结合

两种形态是决定As生物有效性的主要因素[19]。添

加FMZB材料后，会导致As由特异性结合态向无定

型水合氧化物形态转化。Tang等[49]研究认为砷的

吸附主要受土壤找那个非晶氧化铁表面的控制，添

加FMZB材料后，由于增加了土壤中Fe和其他金属

氧化物如游离Fe、Mn和Zn氧化物，提高了As的固

定能力；Matsumoto等[50]表明吸附体系中Fe含量越

高对As的固定效果约好，生物利用率越低。

4  结论

（1）新合成的Fe-Mn-Zn负载生物质炭对Cd和
As均具有较好的吸附作用，复合准一级和准二级动

力学方程，表明FMZB修复材料对Cd和As的吸附主
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要以化学吸附为主。Langmuir和Freundlich模型结果

表明，吸附反应可能是一个既存在单层吸附也存在

多分子层吸附的多步骤过程，如离子交换、络合、

沉淀等其他吸附作用。

（2）FMZB修复材料在在pH5~9范围对Cd2+的

去除率较为稳定，最大去除率达到60%，但是pH影

响FMZB修复材料对As的去除率，随着pH值从3增
加9，去除率从38%逐渐降低至17.4%。；土壤中的

共生离子SO4
2−、Cl−对FMZB修复材料吸附重金属

Cd、As无显著影响，PO4
3−和CO3

2−可以抑制FMZB
修复材料对As的吸附量，却促进FMZB修复材料对

Cd的吸附。

（3）土培实验结果分析表明，FMZB复合材

料可同时降低土壤中的有效态Cd和As，60d后有

效态Cd的降低率为20.59%~23.06%，有效态As的
降低率为4.5%~10.58%。同时，FMZB材料有助于

土壤中可利用Cd转化为难以利用的残渣态Cd，可

使特异性结合态As转化为更稳定的无定型结合态

As，因此FMZB可作为一种潜在的绿色、环境友

好型镉砷复合污染土壤修复材料应用于农田镉砷

复合污染治理。
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