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不同温度热解制备污泥生物炭粒处理
酸性矿山废水的试验研究
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摘 要：在350℃和500 ℃下绝氧热解制备污泥生物炭粒（0SBP），得到SBP350和SBP500。采用红外光谱仪、X射线衍射仪、比表面

积孔径分析仪、元素分析仪、扫描电镜等进行表征，分析SBP350和SBP500二者理化性质的差异性，通过动态吸附试验探究不同温度

热解制备的SBP对模拟酸性矿山废水的净化效果。试验结果显示：经SBP处理后，酸性废水的pH值提升至5.5~8.5之间。受金属之间

竞争吸附性的影响，SBP对酸性废水中重金属的去除效果为Fe>Cu>Zn>Cd>Ni，其中Fe、Cu、Zn、Cd平均去除率都在90%以上，效果较

好，SBP对Ni和SO4
2–的平均去除率不超过50%，效果一般。Cu、Zn、Cd、Ni的去除率随出水时间的变化趋势与pH相同，Fe的变化趋势

与其他4种金属不同，SO4
2–的则与pH相反。根据表征结果，热解温度影响SBP的理化性质，与SBP350相比，SBP500的碱性和芳香性

更强、灰分含量和零电势更高、孔径和比表面积要更大以及孔隙结构更为丰富，SBP500对模拟酸性矿山废水的净化效果要优于

SBP350。
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污泥是污水生物处理的主要副产物，含有机物、

氮、磷、病原菌和重金属等复杂成分[1]。中国每年有

6 000万吨的污泥产量[2]，因此如何合理处置污泥已成

为一个重大环境问题。近年来，将污泥通过热解制备污

泥生物炭成为一个很好的选择[3]，不仅可以减少污泥

量，还能达到固定重金属[4]和杀菌的目的[5]。同时由于

生物炭具有较大的比表面积、丰富的官能团和复杂的孔

隙度[6]，被广泛用作吸附剂去除水中的污染物。如陈林

等[7]在不同温度下以城市剩余污泥为原料制备生物炭，

探讨了制备温度对生物炭吸附水中Cr（Ⅵ）的影响，试验

结果表明，在500 ℃的条件下制备的生物炭对Cr（Ⅵ）的

吸附效果最佳，吸附量达到7.93 mg/g；伍荣军等[8]通过

使用生物沥浸改性的污泥制备生物炭，可以用于去除废

水中Pb2+和Cd2+。在最佳条件下，生物炭对Pb2+和Cd2+的
饱和吸附量分别达到43.93 mg/g和32.20 mg/g。Ma等[9]

用碱和双金属盐协同水热改性污泥生物炭（KMSBC），

以此来去除水中的氟喹诺酮类抗生素，试验结果显示

KMSBC对CIP（环丙沙星）、NOR（诺氟沙星）和OFL（左

氧氟沙星）三种典型的氟喹诺酮类抗生素的最大吸附量

分别达到49.9、55.7和47.4 mg/g。
酸性矿山废水（AMD，Acid Mine Drainage）是煤炭、

金属矿山开采和冶炼过程中产生的有毒有害废水[10]，不

仅pH低，还含有高浓度的SO4
2–和有害的重金属[11]，对周

边生态系统构成极大威胁。目前，处理AMD的方法有

中和沉淀法、微生物法、吸附法、湿地法等[12]，其中吸附

法因材料易得且操作方便简单，在AMD处理中得到广

泛地应用[13]。而生物炭作为一种吸附材料被广泛地应

用于水污染物处理，且对重金属有良好的处理效果[14-18]，

目前已有学者将其应用于AMD处理。李莹莹等[19]采用

“共沉淀+微波辅助”法制备3种磁性生物炭，用于去除高

砷煤矿酸性废水中的As。谢宇昂[20]利用SO4
2–-还原菌与

生物炭制备了4种复合材料，这些复合材料被应用于处

理含有Cd2+、Zn2+的模拟酸性废水。王琼瑜等[21]利用熔

盐法制备生物炭，用于吸附酸性工业废水中的Pb2+。
Gao等[22]采用机械化学法合成钙基生物炭，用于处理含

As的酸性矿山废水。Wang等[23]利用黏土–生物炭复合
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材料去除酸性矿山废水中的Cr（Ⅵ）。Wibowo等[24]采

用低成本的蛤壳和椰子壳衍生生物炭复合材料，用于去

除酸性矿井排水中的Al3+。Wang等[25]研究了松林废弃

物制备的生物炭对于酸性矿山废水中As的去除机理。

综上所述，已有研究主要使用污泥以外的生物质制备生

物炭，AMD水中的金属离子较为单一，未系统地研究生

物炭对于复杂的AMD中各污染成分的去除效果，此外也

没有探讨不同温度下制备的生物炭对于处理效果的影

响。因此，本研究将污泥搓成一定粒径的颗粒（考虑生物

炭后续回收处理问题），通过热解制备污泥生物炭粒

（Sludge biochar particles，SBP），并研究不同热解温度制

备的SBP对于模拟AMD的净化效果。根据傅里叶红外

光谱（FTIR）、X射线衍射（XRD）、比表面积和孔径分析等

检测结果，初步分析不同热解温度下制备的SBP的理化

性质差异及其对模拟AMD的净化机理。本研究旨在为

剩余污泥的资源化利用及AMD的治理提供科学依据。

1 试验部分

1.1 不同热解SBP的制备

1.1.1 污泥原料的预处理

从上饶市经开区污水处理厂获得脱水压缩泥饼，

其含水率为65%~75%。经过3天的自然风干后，将泥饼

放入研钵中进行研磨，并加少量水碾压至摊泥状以便搓

成污泥球状。历时6天，最终得到约2 000颗粒径在

5~8 mm之间的污泥球.这些污泥球随后被放入55 ℃干

燥箱（DHG-9070A，上海一恒科学仪器公司）中烘干

24 h， 最后冷却并存放于干燥器中备用。

1.1.2 污泥生物炭粒的制备方法

将干燥的污泥球粒用铝箔纸包裹，分批次放入高

温管式炉（GSL-1400X，合肥科晶材料技术有限公司），

以350 ℃和500 ℃的热解温度进行热解处理。升温速率

为5.5 ℃/min从室温升至指定温度，在氮气环境下恒温

热解60 min。将制得的SBP置于干燥器中保存。350 ℃

热解的SBP与500 ℃热解的SBP分别标记为SBP350和
SBP500。从外观上看，SBP350呈棕褐色，而SBP500则
呈黑色。经过热解处理后，由于水分和有机物的减少，

生物炭颗粒明显变小，粒径在3.00~6.00 mm之间。

1.1.3 污泥生物炭粒理化性质表征

（1）SBP物相分析：用不锈钢勺子取研磨好的

SBP350和SBP500粉状样品放置于载玻片上，用盖玻片

压实成圆饼状，放入X射线衍射仪（MiniFlex600，RICA-
KU公司），检测SBP的物相结构。

（2）SBP红外分析：取过100目筛后的SBP350和

SBP500粉末与溴化钾粉末混合均匀，进行压片后，放入

傅里叶红外光谱仪中（NICOLET iS10，美国Thermo

Scientific）进行分析，在4000~500 cm–1波数范围内对

SBP表面的官能团进行扫描检测。

（3）SBP比表面积和孔径结构分析：用比表面孔径

分析仪（ASAP2460，美国麦克）测定SBP350和SBP500
的比表面积和平均孔径。

（4）SBP零电势点分析：采用型Zate电位仪（Zetasi-

zer3000HS，英国马尔文公司）分析SBP350和SBP500 的

pHpzc（零电势点）。

（5）SBP的pH测定：将SBP（以g计）与去离子水（以

mL计）按1∶20混合搅拌30 min，静置60 min后用pH计

（pHS-3E，中国雷磁）测定其pH。

（6）SBP的灰分：热解好的SBP350与SBP500置于

已恒重的坩埚中，并送入JH2-5-12型马弗炉中于800 ℃

下灼烧2 h，通过灼烧前后的质量差计算灰分含量。

（7）SBP的元素分析和表面酸性官能团的测定：采

用元素分析仪（Flashsmart，美国Thermo Fisher公司）测

定SBP的C、H、O、N的含量，通过Boehm滴定法测定SBP
表面酸性官能团的含量。

（8）SBP的扫描电镜分析：SBP粉末样品喷金后采

用扫描电镜（SU8010型扫描电镜，日本日立公司）观察

SBP350与SBP500的表面微观形貌。

1.2 SBP净化模拟AMD试验设计

1.2.1 模拟AMD的配制

跟据煤矿酸性废水的成分和浓度[26]，采用FeSO4·7H2O、

Cd（NO3）2·4H2O、ZnCl2、NiSO4·6H2O、CuCl2·2H2O、

KH2PO4、Na2SO4配制2.00L酸性废水，其浓度分别为

290.05、13.10、10.70、25.90、21.40、246.30、3 390.70 mg/L。
每天配制新鲜的酸性废水，使用盐酸调节pH，酸性废水

初始pH=2.00（所有化学试剂均为分析纯）。酸性废水

各项污染浓度如表1所示。

1.2.2 试验设计

本试验流程如图1所示。模拟AMD通过蠕动泵

（BT100-1L，保定兰格恒流泵有限公司）（控制流量）从

下部流至装有SBP350和SBP500的装置，经处理后从装

置上部出水。装置为外径6.00 cm、壁厚3.00 mm、高

表1 酸性废水各污染成分浓度

Table 1 Pollutant concentrations in acid wastewater

污染成分 Fe2+ Cd2+ Zn2+ Ni2+ Cu2+ SO4
2–

浓度/(mg/L) 43.43 4.33 4.28 4.90 7.03 2 430.82
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25.00 cm的有机玻璃圆柱，柱体左侧距底部2.00 cm处设

置进水口，右侧距底部10.00 cm处为2号取样口，距底部

20.00 cm处为1号取样口（同时为水样出水口）。进水

口、取样口所接出水管为橡胶材质。试验开始之前将

SBP350和SBP500分别装入柱子至1号取样口处。试验

过程中采用BT100-1L蠕动泵进酸性废水，流速为

1.18 mL/min， 水力停留时间大概为10 h。
1.2.3 试验取样

在系统运行后，1号出水扣开始计时，取样时间为

出水时间后0.5、1、1.5、2、3、4、5、6、8、10、12、14、17、20、
23、26 h。从1号和2号取样口分别取10.00 mL水样（在

试验过程中1号取样口一直出水，2号取样口取样时出

水，不取样时用夹子夹住），立即测定其pH（pHS-3E，中

国雷磁）。每次取得的水样中，取5.00 mL水样稀释2倍
后采用原子火焰吸收分光光度法（AA240FS-GTA120，

美国瓦里安）测定其中的Ni含量，取1.00 mL水样稀释15
倍后测定Fe含量，取2.50 mL水样稀释20倍用铬酸钡分

光光度法测定SO4
2–（SPECORD200-PLUS，德国耶拿），

剩余水样采用原子火焰吸收分光光度法测定Cu、Zn、
Cd、Ni的含量。

1.2.4 评价指标

本试验采用去除率评价SBP对酸性废水中污染物

的吸附性能。

[ ]( )C C CQ = / × 100 % (1)1 2 1

式中：Q为污染物去除率，%；C1、C2为污染物去除前和去

除后的浓度（在本文中指Fe2+、Cu2+、Zn2+、Cd2+、Ni2+和
SO4

2–的浓度），mg/L。

2 结果与分析

2.1 SBP的相关表征

2.1.1 红外光谱分析

如图2，SBP350和SBP500的红外谱图大致走势相

同，吸收峰也大致相同，都有较多强吸收峰。通过分析

可发现SBP主要含有：—OH、—CH3、C=O、和C—O等

官能团，这些基团使生物炭具有吸附能力和催化作用，

并能与酸性物质反应。与SBP350相比，SBP500波数在

图1 试验流程图

Fig.1 Experimental flow chart

图2 SBP红外光谱图

Fig.2 FTIR spectra of SBP
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2 800~500 cm–1范围内的吸收峰强度逐渐减弱，表明

SBP500中的—CH3、—CH2及脂肪中C—H结构减弱或

消失，相关研究认为[27-29]生物炭中的烷基基团随热解温

度升高逐渐消失，导致生物炭的芳香化程度增强。来张

汇等[30]在研究不同热解温度的秸秆源生物炭对Cd2+吸
附机理时，具有高度芳香性的生物炭可以作为电子供体

与金属阳离子形成Cd2+-π的配位作用，从而提高重金属

的吸附性能。Zhang等[31]在研究盐改性生物炭去除

Cd2+时也得出了相同的结论。朱银涛等[32]在研究生物

炭吸附Zn2+的试验中认为芳香化程度越高，π共轭芳香

结构越多，Zn2+-π作用越强，从而提高对Zn2+的吸附。在

2 370 cm–1附近对应的为Si—H伸缩振动峰 [ 1 2 ]。在

1 650 cm–1处，C=O的吸收峰随着热解温度的升高而消

失，可能是SBP中羧酸官能团分解，生成CO2或者CO气

体[13]，SBP500中COOH吸收峰值较SBP350有所减弱，

生物炭的含氧官能团减少，一方面比表面积增大，提供

更多的吸附点位，吸附能力有所提升；另一方面碳含量

增大使其芳香性增强[33-34]。1 420 cm–1处为C—O的吸

收峰。1 050 cm–1处的峰值对应在羧基或其他物质中

C=O基团的伸缩振动，668 cm–1的吸收峰是由于Si—O

—Si或Si—O—C键官能团作用引起的[27]。544 cm–1附

近处的峰为复合物中无机铝盐的峰[30]。

2.1.2 XRD谱图分析

SBP350和SBP500的XRD谱图如图3所示。从图中

可以看出两者有相似的衍射峰。文献[35]表明在2θ＝
22.6°附近的衍射峰与污泥中的纤维素有关，随着热解

温度升高，纤维素的分解更加完全，这类峰的大幅减弱

表明经过碳化活化，污泥球中的非晶体状消失，灰分相

对增多。通过MDI Jade 6.5软件比对标准卡片分析，在

2θ为43.28°和47.21°处含有CaCO3，这与污泥中无机矿

物质CaCO3在600 ℃以上高温下才能分解有关[36]，而本

文的热解温度最高为500 ℃，CaCO3的存在可以中和溶

液的酸性[37]。在2θ为29.48°、35.54°、39.58°、50.28°处有

SiO2晶体结构的特征峰。SBP最显著的峰值出现在

2θ=26.60°左右，经MDI Jade6.5软件比对为碳单质，为有

机物分解后的产物 [ 3 3 ]。SBP350的结晶度指数为

46.13%，SBP500的结晶度指数为35.06%，结晶度指数随

温度升高而下降，这与Chandra等[38]的研究结果一致，

结晶度的下降可能是纤维素的降解造成的，而纤维素的

降解有利于促进生物炭芳香结构的形成，从而提高生物

炭的吸附性能。

2.1.3 比表面积和孔径分析

由图4可知，SBP350在3.50 nm处出现尖锐的峰，孔

径为9.00 nm时出现了较宽的峰，SBP500在3.58 nm出现

尖锐的峰，孔径为12.00 nm时出现了较宽的峰，表明

SBP350和SBP500主要以介孔为主。SBP350、SBP500
的总孔体积分别为0.226 2、0.350 7 cm³/g，平均孔径分

别为17.228 3、24.014 5 nm，比表面积分别为48.50、

图3 SBP的 XRD衍射谱图

Fig.3 XRD spectra of SBP
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56.90 m2/g。可以看出SBP500的总孔体积、平均孔径及

比表面积要大于SBP350。Li等[39]、张冬青[40]认为生物

炭的孔体积、孔径和比表面积会随着温度的升高而增

大，这些指标的增大有利于提升生物炭对污染物的吸附

能力。依据国际纯粹与应用化学联合会（IUPAC）[41]提

出的物理吸附等温线分类，SBP350和SBP500的吸附等

温线属于Ⅳ型，有滞后环，属H3型，孔结构均为狭缝孔。

2.2 SBP对出水水样pH的影响

如图5所示。进水pH值约为2，经过SBP350和
SBP500处理后各取样口出水的pH值普遍跃升至

5.5~8.5之间，并且pH变化情况大致相同，随出水时间的

增加呈现先下降后上升再下降的趋势。刚开始下降是

因为生物炭通过络合作用吸附重金属使含氧官能团

OH、COOH中释放出Ｈ+[42]。随着吸附反应的进行，生

物炭不断解离出碱性物质[43-44]，导致pH上升，当pH增大

到一定程度时，发生重金属的沉淀作用[43,45]，使pH再次

下降。不同取样出口的pH变化区间范围和起伏幅度不

同，是由于反应历程的差异以及不同热解温度下生物炭

的理化性质差异[46]造成的。

2.3 SBP对模拟AMD中重金属的去除效果

从图6可以看出，SBP对酸性废水中Fe的去除效果

较好。SBP350-1号取样口Fe的去除率在96.10%~
97.70%之间，SBP350-2号取样口Fe的去除率在93.00%~
94.80%之间；除SBP500-1在0.5 h和1.5 h、SBP500-2在
1.5 h和5 h有一个下降幅度较大的波动外，SBP500对Fe
的去除率在大部分时间点为100%。有学者认为，Fe的

去除是通过生成铁氧化物（赤铁矿）被生物炭吸附，而铁

氧化物的形成又受氧化条件和pH的影响[47]。此外，李

葳[48]、Manceau[49]认为Ni2+、Cu2+、Zn2+异质金属离子可

能会影响赤铁矿的形成过程.这些金属离子可以进入赤

铁矿的晶体结构中，改变其结构和性质。因为本试验中

模拟AMD中含有Ni2+、Cu2+、Zn2+这些金属离子，在某些

pH条件下，这些离子可能导致Fe的转化为赤铁矿的量

下降，同时也可能改变赤铁矿的结构性质，从而影响其

被生物炭的吸附的能力，最终导致Fe的去除率突然

下降。

由图6可知，SBP对Cu、Zn、Cd、Ni的去除率随出水

时间的变化趋势相似，呈现先减小后增大再减小最后趋

于平缓的过程。SBP对Cu、Zn、Cd和Ni的平均去除率分

别为94.25%、92.48%、91.65%和49.98%。杨育振等[50]、

张頔[51]、Deng等[52]、Dong等[53]认为pH值通过影响吸附

剂的理化性质和重金属离子在水中的存在形式而影响

图4 SBP的氮气吸附-脱附等温线及BJH孔径分布曲线图

Fig.4 N2 adsorption−desorption isotherm and BJH pore size distribution curves of SBP
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重金属的吸附，主要吸附机制包括：pH较低时会使氨基

质子化作用加强，减弱重金属络合作用，同时H+ 会与重

金属离子竞争生物炭的吸附点位，导致重金属的去除率

下降 ； pH较高时 ，重金属会形成沉淀。本试验中

SBP350、SBP500的pHpzc分别为5.68、6.27，当pH<pHpzc

时，SBP质子化，带正电，会对重金属离子产生静电排斥

作用，反之则会带负电吸引重金属离子。

因此，Cu、Zn、Cd、Ni的去除率随pH的减小而减小，

随pH的增大而增大，最后趋于平缓可能是吸附达到饱

和。对比不同重金属的去除效果，总体为：Fe>Cu>Zn>

图5 SBP对酸性废水pH的影响

Fig.5 Effects of SBP on pH in acid wastewater

图6 SBP对酸性废水中Fe、Cu、Zn、Cd、Ni的去除效果

Fig.6 Removal effects of SBP on Fe, Cu, Zn, Cd and Ni in acid wastewater
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Cd>Ni。相关研究认为不同金属离子在吸附剂上的竞

争顺序主要与重金属的水合离子半径、电负性有关，金

属电负性越大、水合离子半径越小，更容易被生物炭吸

附 [ 5 0 , 5 4 - 5 6 ]。各金属离子的电负性为Fe3+（15.38）>
Zn2+（10.38）>Cu2+（10.28）>Cd2+（9.79）>Ni2+（9.6）[57]，

Zn2+的电负性虽然略大于Cu2+，但Cu2+（4.19Å）的水合离

子半径小于Zn2+（4.30Å）[55]，综合两方面的因素，Cu2+竞
争吸附能力大于Zn2+，与曹子淳[58]、Cairns等[59]、Kom-

kiene等[60]研究结果相同。Fe的去除率变化情况与Cu、
Zn、Cd、Ni不同，可能是Fe的主要吸附机制不同于其他4
种金属，有研究表明Fe2+易氧化成Fe3+在生物炭表面形成

赤铁矿[31]、针铁矿和施氏矿物（羟基硫酸高铁矿物）[25]

的铁氧化物被吸附，Cu、Zn、Cd、Ni主要吸附机理有离子

交换、络合反应、共沉淀、π电子配位[61-64]，且Fe的竞争吸

附性高于其他四种金属。

2.4 SBP对模拟AMD中SO4
2–的去除效果

由图7见，SBP对SO4
2–的去除效果总体呈现先上升

后下降再上升后下降的变化趋势。Ao等[65]利用氧化锆

改性柚皮生物炭（ZrBC）去除水溶液中的硫酸根离子，

其吸附能力大小受初始溶液pH和ZrBC零电势点的影

响。当溶液pH低于零电荷点时，ZrBC表面质子化带正

电，通过静电吸引捕获硫酸根离子被ZrBC，而高于零电

荷点时，ZrBC表面去质子化，静电排斥减少硫酸根离子

的吸附。Zhao等[66]研究牛粪生物炭对SO4
2–吸附机理时

发现静电相互作用是硫酸根被牛粪生物炭吸附的主要

作用力，SO4
2–吸附量随初始溶液pH的增加而降低。张

建宇等[67]用棉花秸秆生物炭吸附水中硫酸根离子也得

出了相似结论，将即生物炭吸附阴离子的机制归为静电

吸附并受溶液pH影响。类似的报道还有欧阳铸等[68]采

用钙、铝的污泥生物炭复合材料吸附水溶液中磷酸盐，

以及陆瀚兴等[69] 将水合氧化锆改性污泥生物炭用于磷

酸盐的吸附。综上所述，SBP对SO4
2–的去除效果随pH变

化呈相反规律，随着pH的降低，去除率逐渐上升。但最

后SBP对SO4
2–的去除率下降，可能是因为酸性废水不断

使SBP溶解出碳酸盐，导致SO4
2–脱附。本实验中SO4

2–的

去除机理包括静电吸附作用以及形成施氏矿物沉淀被

吸附（羟基硫酸高铁矿物在2.3小节Fe的吸附机理中有

提到）。对比重金属的去除效果，SBP对SO4
2–的去除效

果一般，平均去除率在27.27%~35.78%之间。有研究表

明污泥生物炭中的羧基和酚类化合物不利于阴离子吸

附[70]，也有研究认为普通生物炭表面带负电荷，对阴离

子的吸附能力较差[64,71-72]，此外，本试验共存阴离子

PO4
3–、NO3

–和Cl–会与SO4
2–竞争吸附点位[73] 。

3 讨论

从图5~7可以看出，对于同一取样口，SBP500的重

金属、SO4
2–的去除效果和出水pH影响都优于SBP350；对

于相同热解温度的SBP，1号取样口的效果优于2号取样

图7 SBP对酸性废水中SO4
2–的去除效果

Fig.7 Effects of SBP on SO4
2– in acid wastewater
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口。SBP的红外光谱表征结果表明，随着热解温度的升

高，SBP的烷基基团逐渐消失、C=O的吸收峰也消失；

XRD谱图显示，SBP的结晶度指数随温度升高而下降，

这是因为高温下SBP中的纤维素会更彻底地分解；表2

数据显示，与SBP350相比，SBP500中的的羧基和酚类

酸性官能团含量有所下降，这与2.1.1小节红外光谱分

析的结果一致，即SBP500中COOH吸收峰值较SBP350
有所减弱，含氧官能团的减少有助于提高碳的含量，

表2中SBP500碳含量较SBP350要高。此外，SBP的H/
C、O/C随着热解温度的升高而下降，这同Adekanye[74]、

Zhao等[75]的研究结果一致，Tomczyk等[76]、刘伟婷

等[77]认为生物炭的芳香性会随着H/C和O/C的下降而

上升。上述表征表明，随着温度的升高SBP的芳香性有

所增强，相关研究认为，生物炭芳香性的提高有利于其

与重金属阳离子形成配位体，从而提高重金属的吸附

性能。SBP的氮气吸附脱附及孔径分布图显示，可以发

现SBP500在总孔体积、平均孔径和比表面积等方面要

明显优于SBP350。同时结合图8的电镜图，SBP500具
有更加丰富的孔隙结构，从而可以提供更多的吸附点

位。也有研究认为，生物炭在更高温度下热解时，内部

会释放大量能量，将内部的孔道冲开，使孔道分布更加

无序，增大表面粗糙度，从而有利于提高吸附能力[67]。

除SBP350和SBP500上述理化性质差异外，SBP350、
SBP500的pH分别为7.72、8.16，SBP500的pH值高于

SBP350，可以中和更多酸，并且SBP500、SBP350的灰分

含量分别为84.79%、77.08%。相关研究表明，热解温度

越高，生物炭含碳酸盐、磷酸盐的灰分越高，溶于水后

释放碱性物质越多[7,78-79]。综上，SBP500在去除重金

属、硫酸以及调节出水pH方面的效果要优于SBP350，
这主要是由于热解温度不同导致的理化性质差异。对

于相同热解温度的SBP样品，1号取样口的污染物去除

效果优于2号取样口，这是由于1号出口经历的反应历

程更长，污染物与更多SBP接触，且水力停留时间更长

所致。

4 结论

1）通过对SBP进行各种表征分析，包括红外光谱、

XRD、比表面积-孔径、元素及酸碱官能团分析、扫描电

镜、pH测定等，结果显示SBP呈碱性，具有丰富的官能团

和良好的孔隙结构，以及较大的比表面积。

2）SBP具有良好的酸性废水中和能力，能有效去

除重金属，但对SO4
2–的去除效果一般。今后的研究中会

在SBP上负载SO4
2–还原菌，从而提高SO4

2–的去除率。

3）温度对SBP的理化性能具有重要影响.不同炭化

温度条件下，芳香化程度、酸碱度、元素含量、比表面积

和孔径、官能团及表面形态等特征都会发生变化。这些

变化导致了不同炭化温度下SBP在吸附性能方面的差

异，使得SBP500相比SBP350具有更优异的吸附性能。

图8 SBP的电镜扫描图

Fig.8 Scanning electron microscopy (SEM) micrographs of SBP

表2 SBP的元素分析和酸性官能团含量

Table 2 Contents of major elements and surface acidic functional groups in SBP

生物炭类型
酸性官能团 元素

H/C O/C
羧基/(cmol/kg) 酚类/(cmol/kg) C/% H/% O/% N/%

SBP350 25.13 102.52 32.82 3.81 29.53 0.71 0.12 0.90

SBP500 22.05 91.18 38.52 3.13 25.23 0.62 0.08 0.65
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Treatment of Acid Mine Wastewater Using Sludge Based Biochar Particles
Pyrolyzed at Different Temperatures

CHEN Weihua1, XU Dayong2, ZENG Fanchun1

(1. School of Chemistry and Chemical Engineering, Shangrao Normal University, Shangrao Jiangxi 334000, China;
2. College of Biotechnology and Chemical Engineering, Anhui Engineering University, Wuhu Anhui 241000, China)

Abstract: Sewage sludge biochar particles (SBP) were prepared by pyrolysis at 350 °C and 500 °C under anoxic conditions, resulting in

SBP350 and SBP500. The differences in physicochemical properties between SBP350 and SBP500 were characterized using infrared

spectroscopy, X-ray diffraction, specific surface area and pore size analysis, elemental analysis, and scanning electron microscopy .

Dynamic adsorption experiments were performed to investigate the purification effects of SBP prepared at different pyrolysis temperatures

on simulated acid mine drainage. The results show that after SBP treatment, the acidic wastewater pH increased to between 5.5 and 8.5. Due

to competitive adsorption among metals, the removal efficiency of heavy metals from the acidic wastewater by SBP followed the order of

Fe>Cu>Zn>Cd>Ni. The average removal rates of Fe, Cu, Zn, and Cd were all above 90%, reflecting good performance, while the average

removal rates of Ni and SO4
2– were below 50%. The trend of Cu, Zn, Cd and Ni removal with effluent time was similar to pH,whereas SO4

2–

showed an opposite trend to pH. Accordingly, pyrolysis temperature affects the physicochemical properties of SBPs. Compared to SBP350,

SBP500 exhibited stronger alkalinity and aromaticity, higher ash content and zero potential, larger pore size and specific surface area, as

well as more complex pore structure. Consequently, SBP500 demonstrated better purification performance for simulated acid mine

drainage than SBP350.

Keywords: sludge biochar particles; acid wastewater; heavy metal ions; adsorption
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