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摘　要　为实现芬顿污泥的有效处置，开发了一种基于煅烧芬顿污泥制备磁性吸附剂的回收利用方法，通过进

一步酸改性优化吸附性能，用于去除水中的 Sb(Ⅴ)。结果表明， 350 ℃ 煅烧并以硫酸改性的磁性吸附剂

(AFS350)具有粗糙的多介孔结构和较大的比表面积，主要成分为 Fe3O4 和碳；准二级动力学模型、Elovich动力

学模型、颗粒内扩散模型、Freundlich和 Temkin等温吸附模型对 AFS350吸附 Sb(Ⅴ)拟合效果好，表明吸附为多

层异质化学吸附，吸附速率由膜扩散和颗粒内扩散速率共同控制；机理分析认为，AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附以形

成 Fe—O—Sb配位结构的内层络合作用为主。Sb(Ⅴ)的吸附受多因素影响，酸性条件和升温有利于吸附进行，

、 会抑制 AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附。AFS350可进行多次脱附再生，对实际废水处理去除率接

近 100%，表明 AFS350是一种有效的磁性锑吸附剂，煅烧制备磁性吸附剂是实现芬顿污泥再利用的可行途径。
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芬顿 (Fenton)工艺具有氧化性强、反应速率快等优点，广泛应用于造纸、纺织、制药和制油等

行业难降解废水的处理。但芬顿工艺会产生大量成分复杂的芬顿污泥，需要进行处理以满足环境

要求，填埋、焚烧等传统处理方式会造成二次污染并增加成本，芬顿污泥的处理难题已成为限制

芬顿工艺推广应用的阻碍 [1]。由于芬顿试剂含有大量亚铁盐，芬顿污泥中铁的质量分数可达

30%~60%[2]，具有较高的资源化利用潜力。目前，芬顿污泥的再利用方法主要包括回用于类芬顿工

艺、制备催化剂、制备铁盐和亚铁盐等 [3-6]。已有研究表明，主要成分为氢氧化铁和有机物的芬顿

污泥可通过热处理转化为磁性铁氧化物和碳材料 [7-8]，铁氧化物和碳材料又可协同吸附重金属 [9]。

因此，通过热处理将芬顿污泥转化为磁性吸附材料具有一定可行性[10]。

常用的污泥热处理方法包括水热碳化法和热解法 [11]。TONG等 [1] 通过水热碳化法将芬顿污泥

转化为具有良好可回收性的磁性氨化水合炭，对 Pb2+的吸附容量达 359 mg∙g−1。WANG等 [12] 通过

400 ℃ 热解将芬顿污泥转化为具有高电容和优异导电性的磁性生物炭，用于增强厌氧消化，可显

著提高甲烷产量。陈丽群 [13] 以芬顿污泥和造纸黑液木质素为原料，热解制备出具有优异吸附和再

生性能的磁性活性炭，对亚甲基蓝和苯酚的平衡吸附量分别为 314 mg∙g−1 和 98 mg∙g−1，高于文献报

道中的大部分磁性吸附剂。与水热碳化法相比，热解法无需高压环境，过程中不产生废液，有望
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作为制备新型芬顿污泥基磁性材料的方法。重金属锑 (Sb)及其化合物对人体和环境生物具有毒性

作用，被多国列为重点污染物。Sb在自然水体中主要以 Sb(Ⅴ)价态存在，Sb(V)的迁移率和溶解

度也均大于 Sb(Ⅲ)，研究去除水中 Sb(V)的有效方法具有重要意义[14]。

本研究选择 Sb(Ⅴ)作为目标污染物，通过煅烧焦化废水芬顿污泥制备磁性吸附剂，并采用酸

改性优化对 Sb(Ⅴ)的吸附性能，考察了 pH、共存离子等因素对吸附效果的影响，对吸附实验数据

进行了动力学和等温吸附拟合，结合材料表征，分析了磁性吸附剂吸附 Sb(Ⅴ)的机理，此外，考

察了吸附剂对实际废水的处理性能。 

1    材料与方法
 

1.1    实验原料

芬顿污泥取自江西省某焦化厂，产自采用芬顿工艺的焦化废水深度脱色处理工序，所采集的

污泥已经过离心机脱水，含水量约为 80%。芬顿污泥采集至实验室后，于鼓风干燥箱中 65 ℃ 干燥

至恒重，先后经粉碎机和球磨机进行粉碎和研磨，密封保存待用。 

1.2    磁性活性炭的制备及酸活化

取适量研磨后的芬顿污泥，于管式炉中密闭煅烧，煅烧温度为 300~800 ℃，煅烧时间为 3 h，
升温速率为 20 ℃∙min−1，降温方式为炉内自然降温，煅烧产物以 FS和煅烧温度命名 (FS350)。取 2.5 g
芬顿污泥煅烧后产物投入 100 mL一定浓度的硫酸溶液中，70 ℃ 水浴加热搅拌 1 h，停止加热后继

续搅拌冷却至室温，随后在磁铁辅助下分离出其中磁性材料，用水和无水乙醇清洗至 pH呈中性，

于真空干燥箱中 65 ℃ 真空干燥，得到酸改性磁性材料，以 AFS和煅烧温度命名 (AFS350)。 

1.3    主要实验仪器与试剂

管式炉 (SKGL-1 200，上海大恒光学精密机械有限公司 )；电子天平 (ME206，Mettler Toledo)；
真空干燥箱 (DZ-2BCIV，天津泰斯特仪器)；电热鼓风干燥箱 (GZX-9140MBE，上海博讯医疗生物

仪器)；粉碎机 (YF6-2，浙江瑞安永历制药机械)；行星球磨机 (QM-QX1L，长沙米琪仪器)；恒速电

动搅拌器 (JJ-4A，常州国宇仪器 )、恒温水浴锅 (DZKW-D-1，北京永光明医疗仪器 )；恒温振荡器

(HZQ-X300C，上海一恒科学仪器)；电感耦合等离子体质谱仪 (iCAP-RQ，America Thermo)；X射线

多晶衍射仪 (SmartLab/3KW， Janpan  Rigaku)、振动样品磁强计 (SQUID-VSM， America  Quantum
Design)、扫描电子显微镜 (FEI Quanta 400 FEG，America FEI)、X射线透射电镜能谱仪 (Edax appllo
xl，America EDAX)、傅立叶变换红外吸收光谱仪 (Nicolet iS50 FT-IR，American Thermo)、比表面积

及孔径分析仪 (3Flex，America Micromeritics)、纳米粒度电位仪 (Zetasizer Nano ZS90，England Malvern)
氢氧化钠 (NaOH)、硝酸 (HNO3)、硫酸 (NaOH)、无水乙醇 (CH3CH2OH)、氯化钠 (NaCl)、硝酸

钾 (KNO3)、无水氯化钙 (CaCl2)、无水硫酸镁 (MgSO4)、十八水硫酸铝 (Al2(SO4)3∙18H2O)、十水碳酸

钠 (Na2CO3∙10H2O)和十二水磷酸三钠 (Na3PO4∙12H2O)购于国药集团化学试剂有限公司，均为分析

纯；砷标准溶液 (1g∙L−1)和五价锑标准溶液 (1g∙L−1)购于厦门海标科技有限公司；实验用水为超纯水。 

1.4    批次实验

以五价锑标准溶液为母液稀释配制不同浓度的 Sb(Ⅴ)溶液，吸附和解吸实验均在恒温振荡器

中进行，吸附转速为 200 r·min−1，解吸转速为 250 r·min−1，除等温吸附实验外，其他实验温度均为

25 ℃。煅烧温度、酸改性和 pH影响实验的 Sb(Ⅴ)溶液初始质量浓度分别为 0.474、 0.683和

0.883 mg∙L−1，吸附剂投加量分别为 1.5、0.5和 0.5 g∙L−1，反应时间为 4 h。动力学、等温吸附、共存

离子和再生利用实验的吸附剂投加量均为 1 g∙L−1，pH均为 4(通过 NaOH和 HNO3 调节)；动力学实

验选择 Sb(Ⅴ)溶液初始质量浓度为 0~30 mg∙L−1 内的 3个浓度；等温吸附实验温度选择 15、25和

35 ℃，Sb(Ⅴ)溶液初始质量浓度选择 0~100 mg∙L−1 内的 7个浓度；解吸实验振荡时间为 3 h，其他
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实验反应时间为 6 h。 

1.5    检测分析与表征

使用电感耦合等离子体质谱仪 (ICP-MS)检测溶液中的 Sb和 Fe的浓度。对 AFS350等材料进行

表面面积分析 (BET)、X射线衍射分析 (XRD)、傅里叶红外光谱分析 (FTIR)、磁滞回线分析

(VSM)、扫描电镜和 X射线能谱分析 (SEM+EDS)、X射线光电子能谱分析 (XPS)、电动电势分析

(Zeta电位)，探究材料颗粒特性及对 Sb(Ⅴ)的吸附机制。 

1.6    数据处理

去除率、吸附量和解吸率根据式 (1)、式 (2)和式 (3)计算。

Rq = (C0−Ct)/C0×100% (1)

Qe = (C0−Ct)V/m (2)

Rd =CdVd×100%/(C0−Ct)V (3)

Rq Qe Rd C0 Ct

Cd Vd

式中： 为去除率，%； 为吸附量，mg∙g−1； 为解吸率，%； 和 分别为 Sb(Ⅴ)溶液初始质量

浓度和 t时刻或吸附结束后 Sb(Ⅴ)溶液质量浓度，mg∙L−1；V为溶液体积，L；m为吸附剂质量，

g； 为解吸液中 Sb(Ⅴ)质量浓度，mg∙L−1； 为为解吸液体积，L。
吸附动力学拟合根据准一级动力学模型 (式 (4))、准二级动力学模型 (式 (5))、Elovich模型 (式

(6))和颗粒内扩散模型 (式 (7))计算。

qt = qe(1− e−k1t) (4)

qt = k2qe
2t/(1+ k2qet) (5)

qt = (ln(αβ)+ lnt)/β, (6)

qt = kpt1/2+C (7)

qt qe k1

k2

β kp

C

式中： 为 t时刻的吸附容量，mg∙g−1； 为饱和吸附容量，mg∙g−1；t为吸附时间，min； 为准一级

反 应 动 力 学 常 数 ，min−1； 为 准 二 级 反 应 动 力 学 常 数 ， g∙(mg∙min)−1； α为 起 始 吸 附 速 率 ，

mg∙(g∙min)−1； 为与表面覆盖度和化学吸附活化能有关的解吸常数，g∙mg−1； 为颗粒内扩散速率常

数，mg·(g·min1/2)−1； 为常数，mg∙g−1。
吸附等温线拟合根据 Langmuir模型 (式 (8)和式 (9))、Freundlich模型 (式 (10))和 Temkin模型

(式 (11)和式 (12))计算。

qe = qmKLCe/(1+KLCe) (8)

RL = 1/(1+KL×C0) (9)

qe = KFCe
1/n (10)

qe = RT ln (ATCe)/bT (11)

qe = BTlnAT+BTlnCe (12)

qe和qm Ce

KL KF T bT

BT AT

式中： 分别为平衡吸附容量和理论最大吸附容量，mg∙g−1； 为平衡质量浓度，mg∙L−1；

为 Langmuir吸附系数，L∙mg−1； 和 1/n为 Freundlich常数； 为绝对温度，K； 为与吸附热有

关的常数，J∙mol−1；R为热力学常数，8.314 J∙(mol∙K)−1； 为 Temkin常数； 为对应最大结合能的

平衡结合常数，L∙mg−1。 

2    结果与讨论
 

2.1    磁性吸附剂制备条件

煅烧温度直接影响制备材料的成分、形貌和稳定性。不同温度煅烧产物对 Sb(Ⅴ)的去除情况
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见图 1。同条件下 FS350对 Sb(Ⅴ)去除率最高。使用酸液对材料进行改性，可提高孔隙度，暴露出

更多的活性基团和吸附位点。本研究选择硫酸溶液对煅烧材料进行改性，不同浓度硫酸溶液改性

后的 FS350对 Sb(Ⅴ)的去除率变化见图 2。0.2 mol∙L−1 的硫酸溶液改性效果最佳，将其命名为 AFS350
且用于后续实验。 

2.2    材料颗粒特性

由图 3可见，FS350与 AFS350具有粗糙的多孔结构，存在不规则的孔洞，其中 AFS350经酸

液溶蚀后，表面更粗糙，孔洞更多。EDS表征显示，AFS350中 Fe、O和 C元素的质量占比分别为

51.2%、 24.6%和 19.9%，Na、Si、Ca等其他元素共计占比约 4.3%，Fe、O、C元素的原子比为

1:1.68:1.79。由图 4可见，原始芬顿污泥和 FS350的颗粒粒径在 65 μm以内，20 μm左右分布最多。

 

图 1    煅烧温度对 Sb(Ⅴ) 去除率的影响

Fig. 1    Effect of calcination temperature on
Sb(Ⅴ) removal rate

 

图 2    改性酸浓度对 Sb(Ⅴ) 去除率的影响

Fig. 2    Effect of modified acid concentration on Sb(Ⅴ)
removal rate

 

图 3    FS350 和 AFS350 的 SEM 图像

Fig. 3    SEM images of FS350 and AFS350
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AFS350的粒径分布在 0~250 μm，由于存在略

微的团聚，酸改性后的颗粒粒径有所增大。原

始芬顿污泥、FS350和 AFS350的比表面积分

别为 80.2、 55.2和 63.8 m2∙g−1，孔径体积分别

为 0.144、0.128和 0.166 cm³∙g−1，平均孔径分别

为 6.42、7.99和 8.88 nm。由图 5可见，AFS350
的 N2 吸脱附曲线符合Ⅳ型吸附等温线，存在

明显的吸附回滞环，表明 AFS350为裂隙孔材

料，孔形可能为狭长裂口形，对 N2 的吸附是

在介孔吸附剂上的物理吸附，对应有毛细凝聚

现象的单层吸附体系[15]。

由 图 6可 见 ， 2θ为 30.3°、 35.7°、 43.4°、

53.9°、 57.3°、 63°的 衍 射 峰 与 Fe3O4 标 准 谱 (PDF#89-0688)上 (220)、 (311)、 (400)、 (422)、 (511)、
(440)晶面对应良好。这表明 2种材料的主要成分为 Fe3O4。由图 7可见，FS350和 AFS350的饱和磁

强度分别为 24.8 emu∙g−1 和 26.1 emu∙g−1，在磁场作用下可快速聚集沉降，为其从溶液中快速分离提

 

图 4    颗粒粒径分布图

Fig. 4    Particle size distribution chart

 

图 5    AFS350 的 N2 吸脱附分析

Fig. 5    N2 adsorption-desorption analysis of AFS350

 

图 6    FS350 和 AFS350 的 XRD 谱图

Fig. 6    XRD patterns of FS350 and AFS350

 

图 7    FS350 和 AFS350 的磁滞曲线

Fig. 7    Magnetic hysteresis loops of FS350 and AFS350
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供基础。

由图 8可见，3 419 cm−1 强而宽的吸收峰

归因于羟基 (—OH)的伸缩振动。表明存在吸

附水 [16]。1 625 cm−1 和 1 035 cm−1 的谱峰归因于

COOH基团 [16]，1 385 cm−1 处的峰归因于—OH
的弯曲振动 [17]，1 120 cm−1 处的峰可能与 C—O
的伸缩振动和—OH的弯曲振动有关 [18]，568
cm−1 处谱峰归因于 Fe—O官能团的伸缩振动，

表明材料中存在铁氧化物 [16]。以上结果表明，

AFS350表面含有较丰富的羟基和羧基[1]。AFS350
的羟基伸缩振动峰峰强和峰宽均较 FS350显

著增加。这是因为酸改性向 FS350中引入了新

的羟基，酸溶蚀作用也使其暴露出更多的功能

基团。 

2.3    溶液 pH 对 Sb(Ⅴ) 吸附的影响

Sb(OH)−6

Sb(OH)−6

溶液 pH会影响吸附剂与吸附质的表面带

电情况，对 Sb(Ⅴ)的吸附产生直接影响。由

图 9可见，在 pH为 3~10时，Sb(Ⅴ)的去除率

随 pH升 高 先 缓 慢 后 迅 速 降 低 。 这 是 因 为

Sb(Ⅴ)在 pH＞ 3的溶液中主要以 形式

存在 [19]，而图 10中 AFS350的等电点为 6.42，
当 pH＞6.42时 AFS350表面带负电荷，因此当

溶液 pH呈碱性时，AFS350对 的排斥

力占主导，导致其对 Sb(Ⅴ)的吸附量显著降

低。根据不同 pH下 AFS350对 Sb(Ⅴ)的去除率

变化，确定最佳 pH为 4。结果表明，AFS350
在 pH为 7时铁溶出量最低，酸性条件下的铁

溶出量高于碱性条件。这是由于 Fe3+和 Fe2+在
酸碱条件下不同存在形式的原因。集中式生活

饮用水地表水源地的铁含量标准限值为 0.3 mg∙L−1，

与之相比，绝大多数情况下 AFS350的铁溶出

量是安全的。 

2.4    吸附动力学

AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附量随时间的变化

如图 11所示，表现出随时间增加先快速吸附

后缓慢吸附至平衡的曲线形态。动力学模型拟

合参数见表 1，结果表明，AFS350吸附 Sb(Ⅴ)
与准二级动力学模型更为符合，可决系数 R2 大于 0.98，高于准一级动力学，这说明 AFS350有饱和

吸附点 [20]，对 Sb(Ⅴ)的吸附主要为化学吸附 [21]，吸附速率与驱动力的平方成正比关系 [22]。准一级

动力学模型拟合的 R2 值 (0.94~0.95)也较高，表明还存在着非主导的物理吸附过程，这与材料本身

的物理特性有关。此外，AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附还符合 Elovich模型 (R2＞0.99)，说明该吸附为非

 

图 8    FS350 和 AFS350 的 FTIR 谱图

Fig. 8    FTIR spectra of FS350 and AFS350

 

图 9    不同 pH 对 Sb(Ⅴ) 吸附和铁浸出量影响

Fig. 9    Effects of different pH on Sb(Ⅴ) adsorption
and iron leaching

 

图 10    AFS350 的 Zeta 电位图

Fig. 10    Zeta potential of AFS350 at different solution pH
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均质表面吸附 [23-24]，吸附中可能发生了共用电

子对及价电子的转移，存在化学反应[20]。

kp

颗粒内扩散模型可判定吸附过程中是否由

颗粒内扩散起决定作用 [25]， 越大，金属离子

越容易在吸附材料表面进行内部扩散。粒子内

扩散模型可分为 2个阶段进行分别拟合，一段

为外表面扩散拟合，另一段为内表面扩散拟合。

由图 12和表 2可见，颗粒内扩散模型拟

合的 R2 值高，拟合图由两段直线组成，将反

应分为 20 min前后 2个阶段，一阶段表示吸附

质扩散到吸附剂表面的过程，即膜扩散过程，

二阶段为吸附质在吸附剂空隙内扩散的过程，

即颗粒内扩散过程 [22]。拟合结果中 3个浓度的

2个阶段拟合截距均不过零点，说明颗粒内扩

散速率不是控制 AFS350吸附 Sb(Ⅴ)的唯一速

率，吸附速率是由膜扩散和颗粒内扩散速率共

同决定的[22]。 

2.5    吸附等温线

吸附等温线是在温度一定的条件下，表达

反应平衡时吸附量同溶液浓度之间关系的数学

式，可解释吸附现象的本质。由图 13和表 3

表 1    AFS350 吸附 Sb(Ⅴ) 的吸附动力学模型参数

Table 1    Adsorption kinetic fitting parameters of Sb(Ⅴ) adsorption by AFS350

初始质量浓度/
(mg∙L−1)

准一级动力学模型 准二级动力学模型 Elovich模型

k1 qe R2 k2 qe R2 α β R2

7.25 0.125 6.56 0.953 0.027 6.96 0.991 21.7 1.23 0.994

13.6 0.184 11.0 0.941 0.026 11.5 0.981 287 0.931 0.999

29.2 0.165 18.3 0.940 0.014 19.2 0.982 242 0.520 0.999

表 2    AFS350 吸附 Sb(Ⅴ) 的颗粒内扩散模型参数

Table 2    Intraparticle diffusion fitting parameters of Sb(V)
adsorption by AFS350

初始质量浓度/
(mg∙L−1)

第1阶段 第2阶段

kp1 C R2 kp2 C R2

7.25 0.731 2.11 0.956 0.113 5.30 0.959

13.6 0.783 5.90 0.997 0.183 9.03 0.961

29.2 1.44 8.97 0.996 0.314 14.9 0.970

 

图 11    AFS350 吸附 Sb(Ⅴ) 的吸附动力学模型

Fig. 11    Adsorption kinetics of Sb(Ⅴ) adsorption by AFS350

 

图 12    AFS350 吸附 Sb(Ⅴ) 的颗粒内扩散模型

Fig. 12    Intraparticle diffusion model of Sb(V)
adsorption by AFS350

 

   第 7 期 苏文龙等：芬顿污泥制备磁性吸附剂去除水中Sb(Ⅴ) 2171    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有



的拟合结果可见，AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附量

随温度升高而增加。说明该吸附为吸热反应，

提高温度有利于吸附进行。由拟合的可决系数

可知，3种等温模型的拟合度顺序为 Freundlich＞
Temkin＞Langmuir，说明 AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸

附是多分子层吸附，材料表面可能不均匀，吸

附位点异质性分布，存在各处吸附能力不相同

的情况。这与 SEM的表征结果一致 [22,24,26-27]。

从 Freundlich模型中拟合得到 3个温度的吸附

RL

浓度指数 1/n均小于 0.5，说明吸附容易进行 [22]。当 Sb(Ⅴ)溶液为不同初始质量浓度时，根据

Langmuir方程定义的无量纲因子 均在 0~1，说明该吸附为优惠吸附，容易自发进行 [22]。Temkin模

型拟合的可决系数较高 (＞0.92)，表明该吸附过程中吸附热随温度线性变化，为化学吸附[22]。 

2.6    共存离子影响

As3+
(20) PO3−

4(20)

通过共存离子影响实验考察多种阴阳离子对 Sb(Ⅴ)去除的影响，实验所用 Sb(Ⅴ)溶液的质量

浓度为 17.32 mg∙L−1。共存离子中， 和 的质量浓度为 20 mg∙L−1，其他溶液的离子质量浓度

SO2−
4

PO3−
4

SO2−
4 PO3−

4

SO2−
4 AsO−2和PO3−

4

Sb(OH)−6

SO2−
4

为 50  mg∙L−1。由图 14可见， (硫酸钠配

制 )的存在对溶液中 Sb(Ⅴ)的去除有一定影

响，这与已有研究报道一致 [27-28]。Al3+(硫酸铝

配制)、As3+和 对 Sb(Ⅴ)去除影响较大，其

中 、As3+和 影响 Sb(Ⅴ)去除的原因相

同，是由于 、 阴离子在铁氧化

物材料表面形成了内层络合物，与溶液中的

竞争吸附，其相似的吸附机理抑制了

AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附 [27-29]；Al3+对 Sb(Ⅴ)的
去除产生抑制是因为配制 Al3+溶液时引入了浓

度数倍于 Al3+的 。As、P由于和 Sb为同一

主族元素，又同是以三元酸形式存在，具有几

乎相似的结构和化学性质，与 Sb(Ⅴ)竞争相同

表 3    AFS350 吸附 Sb(Ⅴ) 的吸附等温线模型参数

Table 3    Adsorption isotherms fitting parameters of Sb(Ⅴ)
adsorption by AFS350

温度/℃
Langmuir Freundlich Temkin

KL qm R2 KF 1/n R2 AT BT R2

15 0.179 29.0 0.813 9.49 0.263 0.995 6.88 4.43 0.930

25 0.195 32.9 0.821 11.2 0.257 0.996 16.3 4.26 0.922

35 0.248 34.9 0.828 12.7 0.248 0.997 23.0 4.65 0.959

 

图 13    AFS350 吸附 Sb(Ⅴ) 的吸附等温线模型

Fig. 13    Adsorption isotherms of Sb(Ⅴ) adsorption by AFS350

 

图 14    共存离子对 AFS350 吸附 Sb(Ⅴ) 的影响

Fig. 14    Effects of coexisting ions on the
adsorption of Sb(Ⅴ) by AFS350
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吸附点位的作用更强，因此，更不利于 Sb(Ⅴ)
的去除，并且在共存溶液表现出较 Sb(Ⅴ)优先

被去除的特性 [30]。Na+、K+等常见阳离子对

Sb(Ⅴ)的去除几乎没有影响，说明静电吸引在

吸附过程中不占主导作用。 

2.7    再生与再利用

对吸附剂进行再生和再利用，可回收重金

属，减少处理废物的产生，降低成本。实验中

用于吸附的 Sb(Ⅴ)溶液质量浓度为 9.94 mg∙L−1，

再生液选择体积为吸附溶液体积 1/10的 H2SO4

和 NaOH溶液，以解吸率作为评价标准，考察

不同解吸液对 AFS350的解吸再生能力。由图 15
可见，H2SO4 溶液对 Sb(Ⅴ)的解吸率比 NaOH
溶液更高，经过 3 h的脱附，1 mol∙L−1 的 H2SO4

溶液对 AFS350的解吸率约为 70%。根据不同

解吸液的解吸表现，选择 1 mol∙L−1 的 H2SO4 溶

液作为解吸液。

以1 mol∙L−1 的H2SO4 溶液对吸附后的AFS350
解吸再生，再生后的吸附剂再次投入 Sb(Ⅴ)溶
液中进行吸附，依次循环。由图 16可见，

AFS350对溶液中 Sb(Ⅴ)的初始去除率为 95.2%，

经 3次再生后 Sb(Ⅴ)的去除率降为 65.9%。解

吸率在多次再生中逐渐升高。这是因为每次脱

附均不完全，吸附剂中积累的未脱附 Sb(Ⅴ)的
量逐渐增多，因此，每次的脱附量和解吸率逐渐增大。由于材料自身结晶度不高，又在解吸再生

中被酸液溶蚀，多次再生后，AFS350的稳定性降低，根据材料稳定性和去除率表现，认为 3次的

再生次数较为合适。 

2.8    实际废水处理

为考察 AFS350对实际含锑废水的处理效果，选择了 2种含锑废水进行实验，处理目标为≤

5  μg∙L−1。水样 1为废弃矿洞涌水， pH为 7.1，锑含量为 3.33  mg∙L−1，以 5.5  g∙L−1 投加量投加

AFS350，吸附后的锑含量为 4.2 μg∙L−1；水样 2为某锑制品厂洗地水，pH为 7.3，锑含量为 10.7 mg∙L−1。

采用了 2种方法进行处理：方法一为 2次吸附法，第 1次吸附以 4 g∙L−1 投加量吸附 4 h，处理后的

锑含量为 0.17 mg∙L−1，第 2次吸附以 0.5 g∙L−1 投加量再吸附 4 h，处理后废水的锑含量为 3.7 μg∙L−1；

方法二为絮凝沉淀联合吸附法，先投加 PFS(投加量为 0.2 g∙L−1)和微量 PAM溶液 (质量浓度为

3 g∙L−1)进行混凝沉淀，处理后上清液的锑含量为 0.70 mg∙L−1，再以 2 g∙L−1 的投加量向上清液中投

加 AFS350进行吸附，吸附 4 h后废水的锑含量为 2.1 μg∙L−1。以上 AFS350对实际废水的处理去除率

均接近 100%。实验还对 AFS350进行了再生利用，经 1、2次再生后吸附容量分别降低 4%~8%和

10%~16%。 

2.9    吸附机理分析

有研究 [27] 表明，铁氧化物表面的羟基在吸附 Sb(Ⅴ)的过程中发挥重要作用。由图 8可见，吸

附后 AFS350的羟基特征峰强度减弱。造成红外光谱谱带吸收损失的原因是 AFS350中铁氧化物表

 

图 15    不同解吸液的解吸率

Fig. 15    Desorption rates of different desorption solutions

 

图 16    循环解吸/吸附效果

Fig. 16    Cyclic adsorption/desorption effects
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Sb(OH)−5

面功能性羟基对锑的吸附 [18]。Fe—O的峰强在吸附后减弱，是由于 Sb的负载形成了 Fe—O—Sb络

合减弱了信号 [31]。有研究 [32-35] 表明，锑酸盐、磷酸盐和砷酸盐都是以内层络合形式结合到针铁

矿、磁铁矿等铁氧化物表面。内层结合阴离子的主要机制是配体交换，表面羟基与阴离子配体的

交换过程中，由于表面羟基的质子化，较低的 pH有利于表面络合物的形成 [36]。这与本研究中溶液

pH对 Sb(Ⅴ)吸附影响的结果一致。因此，分析认为，AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附主要为其中铁氧化

物对 Sb(Ⅴ)的化学吸附，主要作用是羟基的配体交换，形成了 FeO— 形式的内层络合物[36-38]。

由图 17(b)可见，吸附前的 O1s峰结合能为 530.2 eV，可分为 530.1、531.4和 532.8 eV的 3个子

峰，结合能为 530.1 eV处的第 1个峰为 Fe3O4 晶格和金属氧化物键中存在的氧 [39]；531.4 eV处的峰

对应于—OH基团的峰 [40]；532.8 eV处的峰表明材料表面存在吸附水 [26,40]。吸附后，由于 Sb的负

载，图 17(c)中出现了 Sb的峰，由于 Sb的峰与 O的峰重叠，Sb3d5/2+O1s的结合能增加到 530.9 eV，

峰强明显增强。Sb3d3/2 和 Sb3d5/2 的结合能分别为 540.3 eV和 530.8 eV(Δ=9.5 eV)，对照数据库判断

其价态为正五价，与吸附所用初始溶液中的 Sb价态相同，表明 Sb在吸附过程中未发生氧化还原

反应。有研究 [36,41] 表明，铁氧化物吸附 Sb(Ⅴ)后，由于 Fe—OH和 Sb—OH发生配位反应，

—OH的特征峰面积及在 O1s峰面积中的占比会降低。AFS350在吸附后，—OH峰的面积增加了

约 42%，面积和占比均未按照预期降低。这是因为吸附是在 pH为 4的酸性溶液中进行，向吸附剂

中引入了新的羟基。吸附后，AFS350的 O1s峰位置和强度变化表明含氧官能团参与了 Sb(Ⅴ)的吸

附，其中—OH官能团起到了重要作用，形成了 Fe—O—Sb的内层络合结构[42-43]。

由图 17(d)和图 17(e)的 Fe2p光谱中可见，吸附前后 Fe2p1/2 和 Fe2p3/2 自旋轨道能级的能量差分

别为 13.9 eV和 13.6 eV。这与已有研究结果一致 [44]。在吸附前后 Fe2p3/2 主峰中均检测到 Fe(Ⅱ)(710.6
eV和 710.5 eV)和 Fe(Ⅲ)(712.1 eV和 712.1 eV)的子峰，表明 Fe(Ⅱ)和 Fe(Ⅲ)氧化物的存在 [45]。其中

吸附前 Fe2p3/2 谱峰中 Fe(Ⅲ)与 Fe(Ⅱ)峰面积比为 1.44:1，表明 Fe(Ⅲ)的量多于 Fe(Ⅱ)。这是由于制

备时的煅烧温度不高，Fe(Ⅲ)转化为 Fe3O4 的量尚少的原因，因此，与一般磁铁矿中 Fe(Ⅲ)和
Fe(Ⅱ)的化学计量比存在差异 [46]。吸附后 Fe(Ⅲ)的峰面积占比略有降低，是因为在酸性溶液中被碳

少量还原的原因。Fe2p和 C1s光谱在吸附前后的形状和强度基本没有变化，表明其在吸附过程结

构保持稳定[16]。 

3    结论

1)350 ℃ 煅烧热解并以 0.2 mol∙L−1 硫酸溶液改性制备的芬顿污泥基磁性吸附剂 (AFS350)为介孔

结构颗粒，具有粗糙的表面和较大的比表面积 (63.8 m2∙g−1)，主要成分为 Fe3O4 和碳，饱和磁强度

为 26.1 emu∙g−1，可在磁场作用下快速分离。

2)动力学和等温吸附拟合表明，AFS350吸附 Sb(Ⅴ)更符合准二级动力学和 Freundlich等温模

型，Elovich动力学模型、颗粒内扩散模型和 Temkin等温模型的可决系数也较高，说明 AFS350对

Sb(Ⅴ)的吸附是多分子层异质吸附，吸附过程以化学吸附为主导，膜扩散和颗粒内扩散速率共同

决定吸附速率。

SO2−
4 AsO−2和PO3−

43)酸性条件有利于 AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附， 、 会抑制 Sb(Ⅴ)的去除；1 mol∙L−1

硫酸适宜作为 AFS350的再生液，3次再生后吸附容量降低了约 29.3%。AFS350对 Sb(Ⅴ)的吸附以

形成 Fe—O—Sb配位结构的内层络合作用为主，—OH的配体交换在其中发挥了重要作用。

4) AFS350可将较高浓度的矿洞涌水和锑制品厂废水中的锑去除至 5 μg∙L−1 以下，去除率接近

100%，经过 2次再生后吸附容量降低 10%~16%，再生利用性能较为稳定，通过煅烧芬顿污泥制备

磁性吸附剂具有实际应用价值。
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图 17    AFS350 吸附前后的 XPS 图谱

Fig. 17    XPS spectra of AFS350 before and after adsorption
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Abstract     In  order  to  realize  the  effective  disposal  of  Fenton  sludge,  a  recycling  method  based  on  calcined
Fenton  sludge  to  prepare  magnetic  adsorbent  was  developed,  and  the  adsorption  performance  was  further
optimized by acid modification, which was used to remove Sb(V) in water. The results showed that the magnetic
adsorbent (AFS350) calcined at 350 ℃ and modified with sulfuric acid had a rough mesoporous structure and a
large specific surface area,  and its  main components were Fe3O4 and carbon.  The pseudo-second-order kinetic
model, Elovich kinetic model, intraparticle diffusion model, Freundlich and Temkin adsorption isotherm models
fitted well for Sb(V) adsorption on AFS350, which indicated that the adsorption was a multilayer heterogeneous
chemisorption,  and  the  adsorption  rate  was  controlled  by  both  membrane  diffusion  and  intraparticle  diffusion
rate. Mechanism analysis suggested that Sb(V) adsorption on AFS350 was mainly due to the formation of inner-
layer  complexation  of  Fe—O—Sb coordination  structure.  And  multi-factors  contributed  to  Sb(V)  adsorption,
acidic  conditions  and  elevated  temperature  were  conducive  to  Sb(V)  adsorption,  ,    could
inhibit  Sb(V)  adsorption.  AFS350 could  be  desorbed and regenerated  for  many times,  and the  Sb(V)  removal
rate  in  actual  wastewater  was  close  to  100%.  This  indicated  that  AFS350  is  an  effective  magnetic  antimony
adsorbent,  and  the  preparation  of  magnetic  adsorbent  by  calcination  is  a  feasible  way  to  realize  the  reuse  of
Fenton sludge.
Keywords    Fenton sludge; recycling; calcination; magnetic adsorbent; Sb(Ⅴ) in water

 

   第 7 期 苏文龙等：芬顿污泥制备磁性吸附剂去除水中Sb(Ⅴ) 2177    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有

http://dx.doi.org/10.1021/la7012667
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2018.08.069
http://dx.doi.org/10.1016/j.jcis.2020.05.008
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2017.05.033
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/S0021-9797(02)00227-8
http://dx.doi.org/10.1021/la7012667
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2018.08.069
http://dx.doi.org/10.1016/j.jcis.2020.05.008
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2017.05.033
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/S0021-9797(02)00227-8
http://dx.doi.org/10.1021/la7012667
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1021/la7012667
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1039/c3cp54778g
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2020.127217
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2018.08.069
http://dx.doi.org/10.1016/j.jcis.2020.05.008
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2017.05.033
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/S0021-9797(02)00227-8
http://dx.doi.org/10.1016/j.cej.2018.08.069
http://dx.doi.org/10.1016/j.jcis.2020.05.008
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2017.05.033
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2020.123311
http://dx.doi.org/10.1016/S0021-9797(02)00227-8

	1 材料与方法
	1.1 实验原料
	1.2 磁性活性炭的制备及酸活化
	1.3 主要实验仪器与试剂
	1.4 批次实验
	1.5 检测分析与表征
	1.6 数据处理

	2 结果与讨论
	2.1 磁性吸附剂制备条件
	2.2 材料颗粒特性
	2.3 溶液pH对Sb(Ⅴ)吸附的影响
	2.4 吸附动力学
	2.5 吸附等温线
	2.6 共存离子影响
	2.7 再生与再利用
	2.8 实际废水处理
	2.9 吸附机理分析

	3 结论

