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生物炭对养殖水体中复合污染物的去除效果与吸附机理初探
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摘　要： 以养殖池塘周边水生植物作为原料制备生物炭，吸附去除养殖水体中普遍存在的重金属镉（Cd2+）、

多环芳烃（PAHs）和抗生素恩诺沙星（EFX）复合污染。通过污染物去除率和风险（RQ）的下降评估其吸附效

果，同时采用扫描电镜分散光谱仪（SEM-EDS）、X射线衍射仪（XRD）和傅里叶红外光谱仪（FTIR）分别对其元

素组成、比表面积、表观形貌、物相结构和官能团组成进行表征，并结合吸附动力学和吸附等温线研究对吸附

机理进行了初探。结果表明，BC500 比表面积较大，且 C=C、C=O、-COO 和-OH 是 BC500 的主要官能团。

BC500 对 Cd2+、FLU、PHE、FLT、PYR 和 EFX 的平均去除率为 54%~90%，生态风险 RQ 值也从 0. 85 降低到

0. 33，表明BC500生物炭对实际水产养殖水中复合污染物的去除效果良好。吸附动力学和吸附等温线模型

模拟结果表明，BC500 生物炭对复合污染物的吸附以化学单分子层吸附为主，重金属 Cd2+ 和有机污染物

（PAHs和EFX）之间存在竞争性吸附，这使得BC500在以重金属污染为主导的复合污染水体中具有更好的表

现。此外，BC500生物炭对复合污染物的吸附机理包括含氧官能团络合（Cd2+、PAHs和 EFX）、π-π相互作用

（Cd2+、PAHs和EFX）、离子交换（Cd2+和EFX）、氢键（PAHs和EFX）以及Cd2+-EFX的络合。
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水产品因其高蛋白和低饱和脂肪含量越来

越受到人们的喜爱。然而近年来，随着经济的快

速发展，大量污染物包括氮、磷、重金属（HMs）等

无 机 污 染 物 和 多 环 芳 烃（PAHs）［1］、抗 生 素

（Antibiotics）［2］、拟除虫菊酯农药（PEs）和多溴联

苯醚（PBDEs）［3］等有机污染物通过大气沉降、地

表径流等方式进入养殖水体，与养殖池塘的饲料

残留物和排泄物成为养殖环境中备受关注的污

染物，这些污染物被水产品吸收后直接影响其食

用安全，进而对消费者的身体健康产生潜在威

胁［4］。生物炭因其高比表面积、丰富的孔隙度结

构和有氧官能团、性质稳定等特征，常用来去除

养殖水体中的污染物。此外，生物炭的吸附性能

还与其制作原料（如农业废弃物、畜禽粪便、藻类

等）密切相关。以水生植物为原料制备的生物炭

用于环境中污染物的吸附去除得到了广泛的关

注［5-6］，且养殖池塘周边水生植物来源广泛，材料

易得且成本低廉，将其制备成生物炭应用于养殖

水体中污染物的吸附和去除，不仅可以解决固体

废物的处置，也可以减少这些废弃物腐烂造成的

碳排放，可谓一举多得。

然而，目前生物炭对单一污染物去除的研究

较多［7-9］，但养殖水体中的多种污染物同时存在，

且这些复合污染物的相互作用增加其存在的不

确定性及生物毒性 ［10-11］，如重金属和抗生素形成

的络合物会导致更加复杂的环境行为。因此，本

研究以养殖池塘周边的水生植物作为原料制作

生物炭，并将其应用于实际养殖尾水。通过对目

标污染物（Cd2+、PAHs和EFX）的去除率和风险的

下降评估其吸附效果；其次，通过吸附动力学和
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吸附等温实验，并结合扫描电镜分散光谱仪

（SEM-EDS）、红外光谱分析仪（FTIR）和X射线衍

射仪（XRD）等表征方法，初步探讨生物炭对复合

污染的吸附特性和机理，以期在实现废弃物资源

化的同时，有效地控制养殖水环境的污染，提升

水产品的品质。

1　材料与方法

1. 1　生物炭制备及理化性质表征

水生植物（以周边虾蟹池塘中的沉水植物

伊乐藻、苦草和轮叶黑藻为主）来自某养殖池塘

周边，用自来水洗干净后置于 85 ℃烘箱中烘干

（24 h，实验中按照干质量等比例混合使用），粉

碎过 100 目（0.150 mm）筛后，在马弗炉（KSL-
1200X，中国）中以 10 ℃/min 的速率升温，在最

佳制备温度 500 ℃下热解 2 h 制得 BC500（升温

前事先往炉腔充入 2 倍体积的氮气以保持限氧

气氛）。随后将制得的生物炭再置于 200 ℃的

真空烘箱中热解 24 h，以减少挥发性化合物的

含量。最后，将 BC500 置于 4 ℃的冷藏柜中老

化 28 h 后备用。

BC500 的元素成分（C， H， N， O）由元素分

析 仪（VarioEL Cube，德 国）测 得 。 使 用 24/
Autosorb-IQ3 氮 气 孔 隙 率 计（Quantachrome 
Instruments，美国康塔）测量比表面积（SSA）和孔

径。通过扫描电子显微镜（Vega LaB6-SEM，捷

克 TESCAN）观察表面形态。用红外光谱仪

（Nicolet 6700，美国）测试 BC500 表面的官能团，

同时用 X 射线衍射仪（XRD，Mini Flex600，日本）

鉴定结晶相的矿物。

1. 2　BC500对实际养殖水体的吸附

选取中国东部典型养殖区域（包括上海、江

苏、浙江、安徽、江西和福建等省市）养殖池塘水

体作为研究对象（S1~S9， n=9），养殖对象涵盖草

鱼、鲫、黑鱼、鲢、鳙、鲈鱼、罗氏沼虾、南美白对

虾和河蟹等品种。养殖方式包括池塘养殖和集

约化工厂养殖，单养和混养方式均有涉及。不

同养殖方式中污染物的来源包括养殖进水、地

表径流、干湿沉降以及养殖过程中饲料和投入

品的使用等。

养殖水体中目标污染物Cd2+、PAHs和EFX的

浓度见课题组前期研究［12-13］，现场养殖环境参数

包括 pH（7.2~9.5）、溶解氧（2.2~11 mg/L）、温度

（19~36 ℃）和 DOC（0.67~1.2 mg/L）。 将 0.2 g 
BC500（考虑吸附容量和污染物的实际浓度）投加

到 200 mL 实际养殖水体中，置于 25 ℃恒温摇床

内避光振荡（180 r/min）8 h以确保达到吸附平衡，

离心（3 000 r/min）10 min 后过 0.22 μm 微孔滤膜

测定Cd2+的浓度，PAHs和EFX进行固相萃取浓缩

定容至 1 mL 后上机检测。以 BC500 在纯水中的

浸出实验作为空白对照。

1. 3　吸附特性实验

建立了多种污染物［Cd2+ 、FLU（芴）、PHE
（菲）、FLT（荧蒽）、PYR（芘）、BaP（苯并（a）芘）和

EFX 混合物］共存的复合吸附体系，在批量实验

的基础上进行了吸附动力学和吸附等温线研究。

复合体系中污染物的初始浓度、生物炭的添加量

等信息见表 1。吸附动力学持续 48 h（0、5 min、
15 min、30 min、1 h、2 h、4 h、8 h、12 h、24 h、48 h），

吸附等温线为 8 h，置于 180 r/min 的 25 ℃恒温摇

床内避光振荡。所有吸附实验均设置 3个平行样

品，过0.22 μm微孔滤膜后进行分析。

1. 4　数据分析

1. 4. 1　复合污染物生态风险计算

使用风险熵（Risk quotient，RQ）来评估复合

环境污染物的生态风险［14］，计算公式如下：

RQ=MEC/PNEC （1）
PNEC=EC50/AF （2）

式中：MEC 为实测环境浓度，即在水环境中的实

测浓度，ng/L；PNEC 为预测无效应浓度，是在现

有认知下不会对环境中微生物或生态系统产生

不利效应的最大浓度，ng/L［15］；AF 为评价因

子［16］；EC50为半数效应浓度，ng/L，当存在多个值

时，取最小值。以上参数从文献获得并列于表 2
中。

根据总风险熵 RQs 评价其在水环境中的生

态风险［17］。RQs<0.1为低生态风险；RQs为 0.1～
1.0 为 中 度 生 态 风 险 ；RQs≥1.0 为 高 生 态 风

险［18］。
1. 4. 2　吸附动力学及吸附等温线模型模拟

根据准二级动力学拟合复合污染物在BC500
上的动力学。

准二级动力学：qt=（K2qe2t）/（1+K2qet） （3）
式中：qe、qt分别为吸附平衡及 t时刻的吸附量，mg/
g；t为吸附时间，min；K2为准二级吸附速率常数，

g/（mg·min）。
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采用两种常用的等温吸附模型（Langmuir 
和 Freundlich）对 BC500 等温吸附数据进行拟

合。

Langmuir ：qe= qm KLCe1 + KLCe   （4）
Freundlich ：qe=KFC1 ne （5）

式中：Ce为平衡状态下溶液中吸附质的浓度，mg/
L；qe 为平衡吸附量，mg/g，qm 为饱和吸附量，mg/
g，是吸附性能的重要指标；KL为吸附特征常数，

L/g，是表征吸附剂与吸附质之间亲和力的一个

参数，KL值越大，吸附亲和力越大［24］。KF为吸附

能力参数，（mg/g）/（L/mg）1/n，与吸附相互作用力

和吸附容量有关，KF值越高表明吸附能力越高，

n 为和吸附质分子与吸附剂表面作用强度有关

的参数。

1. 5　污染物分析与检测

污染物的测定参考课题组前期研究［25-26］，用
火焰原子吸收分光光度计（TAS-990）测定水中

Cd2+的浓度；对于 PAHs，用 C18 SPE 小柱萃取过

滤后的水样，然后将洗脱液在高纯氮气下浓缩至

1 mL 于-20 ℃保存，并用气相色谱质谱仪（GC-
MS，Agilent 7890A/5975C，美国）进行仪器分析。

对于 EFX，水样采集后在 24 h 内完成提取，采用

配备有电喷雾电离源的三重串联四极杆液质联

用仪测定，在正离子模式下以多反应监测（MRM）

进行定量分析。

2　结果与讨论

2. 1　BC500生物炭的理化性质

生 物 炭 的 元 素 分 析 结 果（表 3）表 明 ， 

表1　BC500对复合污染物的吸附特性实验（pH=7. 0）
Tab. 1　Adsorption characteristics of BC500 for combined pollutants （pH=7. 0）

吸附类型
Types

吸附动力学
Adsorption kinetic

吸附等温线
Adsorption 
isotherm

污染物
Pollutants

HMs

PAHs

Antibiotics
HMs

PAHs

Antibiotics

Cd2+

FLU
PHE
FLT
PYR
BaP
EFX
Cd2+

FLU
PHE
FLT
PYR
BaP
EFX

浓度
Concentration

10 mg/L
1 000 μg/L
1 000 μg/L
200 μg/L
100 μg/L
100 μg/L

1 000 μg/L
1.0, 2.0, 3.0, 5.0, 8.0, 10 and 15 mg/L

100, 200,500, 800, 1 000, 1 500 and 2 000 μg/L
100, 200, 300, 500, 800 and 1 000 μg/L
20, 50, 80, 100, 150, 200 and 250 μg/L

10, 20, 50, 80, 100 and 150 μg/L
20, 40, 60, 80, 100, 150 and 200 μg/L

100, 200, 500, 1 000, 1 500, 2 000 and 3 000 μg/L

体积
Volume/mL

100

200

添加量
Dosage/g

0.08

0.10

表2　目标污染物的毒性数据
Tab. 2　Toxicity data of the studied chemicals

污染物 Pollutants
HMs

PAHs

Antibiotics

Cd2+

FLU
PHE
FLT
PYR
BaP
EFX

PNEC /(ng/L)
7 300 a

11 000 c
30 000 c

6 160 c

7 000 c

14 c

1 000 000d

EC50 /(ng/L)
-

1 100 000 b
3 000 000 b
616 000 b
700 000 b

1 400 b
-

AF
2 a

100 c

100 c

100 c

100 c

100 c

1 000e

注：a 数据来源于PARK等 ［19］，b 数据来源于LIANG等 ［20］，c 数据来源于CUI等 ［21］，d 数据来源于张姚姚［22］，e 数据来源于XIE等［23］。
Notes： a Data from PARK et al， b Data from LIANG et al， c Data from CUI et al， d Data from ZHANG et al， e Data from XIE et al.

1371
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BC500 主要以 C 元素为主（80%），H、O、N、S 元

素含量较低。此外，原子比 H/C、（O+N）/C 及

O/C 分别为 0.041、0.079 和 0.070，与同温度下水

稻秸秆［27］（0.49、0.2 和 0.18）、玉米秆（0.29、0.17
和 0.15）和麦秆［28］（0.44、0.19 和 0.17）制备的生

物炭相比均偏低，说明本文制备的 BC500 芳香

性更高，在环境中具有更高的稳定性［29］，对疏

水性污染物的吸附更强。同时，BC500 生物炭

的比表面积为 150 m2/g，孔容为 0.10 cm3/g，平均

孔径为 2.7 nm，表明 BC500 具有多孔结构。与

同等条件下制备的小麦秸秆生物炭相比［30］，比
表面积和平均孔径更大，具有更强的吸附能

力。

2. 2　BC500生物炭对实际养殖水体中复合污染

物的吸附去除

实际养殖池塘水体中污染物浓度分析见表

4，重金属 Cd2+的浓度范围为 1.1~11 μg/L，部分

点 位（S2、S6 和 S9）超 过 国 家 渔 业 水 质 标 准

（5 μg/L，GB11607—1989）；∑PAHs 浓度范围为

841~3 226 ng/L，部分地区已处于中等偏高污染

水平［31］；EFX 浓度为 4.8~521.0 ng/L，处于中等

污染水平［32］。生物炭对上述尾水吸附后，Cd2+、
FLU、PHE、FLT、PYR 以及 EFX 的平均浓度分别

从 5.0 μg/L、1100、500、130、110 ng/L 和 104 ng/L
下降到 2.3 μg/L、140、56、13、16 ng/L 和 32 ng/L，
下 降 率 分 别 为 54%、87%、89%、90%、85% 和

69%（表 4）。此外，复合污染物的 RQ 也相应降

低（图 1）。吸附前，个别水体的 RQs 大于 1，且
以 FLU 和 Cd2+为潜在生态风险的主要贡献物

质。吸附后，所有养殖水体的 RQs 均下降到可

接受的水平（RQs<1）， RQs 平均值更是从 0.85
降低到 0.33，下降率为 61%。因此，BC500 可以

有效地去除水产养殖水体中的复合污染物，从

而降低其生态风险。

表3　BC500的基本物理和化学特性
Tab. 3　Basic physical and chemical properties of BC500

生物炭
Biochar

BC500

元素组成
Elemental composition

C%

80

H%

3.3

O%

5.6

N%

0.78

S%

0.12

芳香性
Aromaticity

H/C

0.041

极性
Polarity

（O+N）/C

0.079

亲水性
Hydrophobicity

O/C

0.070

BET
比表
面积
SSA/

（m2/g）
150

孔容
Pore 

volume/
（cm3/g）

0.10

孔径
Pore 

diameter/
nm
2.7

矿质元素
Mineral element

K%

2.4

Ca%

0.14

Na%

0.010

Mg%

0.050

表4　生物炭吸附前后实际养殖水体中污染物的浓度
Tab. 4　The concentrations of contaminants in the real aquaculture water before and after adsorption

样品
Sample

S1
S2
S3
S4
S5
S6
S7
S8
S9
平均浓度
Mean
去除率
Removal 
rate/%

Cd2+/（μg/L）
吸附前

3.7±0.16
6.5±0.24
1.1±0.04
5.9±0.34
2.1±1.1
11±0.20

2.9±0.41
3.3±0.73
8.4±0.43
5.0±3.2

54±16

吸附后

2.0±0.17
3.3±0.77

0.84±0.02
2.3±0.24

0.63±0.15
4.8±0.59
1.8±0.13
2.3±0.21
2.6±0.23
2.3±0.13

FLU/（ng/L）
吸附前

528±46
900±59
541±60

1 956±45
607±48

1 857±91
967±60

1 030±17
1 873±33
1 100±60

87±3.0

吸附后

79±40
99±9.4
34±2.7

230±80
58±0.1

180±3.4
150±12
120±9.0
260±9.5
140±7.8

PHE/（ng/L）
吸附前

211±31
465±37
265±35
849±10
209±19
808±37
424±16
496±11
810±19
500±26

89±6.1

吸附后

14±0.07
52±4.2
13±0.05

190±0.08
7.8±0.04
42±1.9
65±0.12

58.±4.6
59±4.1
56±5.5

FLT/（ng/L）
吸附前

71±4.4
119±4.4

61±9.4
199±9.1

56±11
203±12
103±7.8
147±1.8
212±6.1
130±63

90±7.6

吸附后

4.8±0.77
19±0.78

4.6±0.54
7.2±0.11
3.0±0.08
3.1±0.15
16±2.4

-
47±5.1
13±1.5

PYR/（ng/L）
吸附前

54±8.5
77±2.1
50±5.1

209±60
48±2.7

181±23
91±1.9

118±1.1
168±2.7
110±62

85±15

吸附后

2.9±0.04
15±1.7

2.7±0.07
2.7±0.06
1.7±0.02
1.7±0.13
22±5.2

-
78±18
16±2.6

EFX/（ng/L）
吸附前

180±22
521±115

59±10
39±0.42
34±4.9
33±5.3
15±3.2

4.8±1.2
50±5.7

104±19

69±19

吸附后

36±5.1
120±40

29±12
27±1.4
24±1.5
12±7.9

5.9±0.79
2.7±1.6
32±6.1
32±3.4
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2. 3　BC500生物炭的吸附特性

2. 3. 1　吸附动力学特性

在实验开始的 30 min内，随着吸附时间的延

长，BC500对污染物的吸附量急剧增加。2 h后，

由于生物炭表面吸附位点逐渐饱和，吸附速率放

缓，直至 4 h 基本达到吸附平衡（图 2）。此外，准

二级动力学模型拟合参数 R2均高于 0.95（表 5），

表明吸附过程主要以化学吸附为主，这与 RAO
等［33］、NGUYEN 等［34］和 SAYEN 等［35］就生物炭对

Cd2+、PAHs和EFX的吸附结果一致。较高的动力

学速率常数 K2意味着更快的吸附过程，BC500的

吸附速率 K2处于 0.40~130（表 5），高于单一吸附

体系（0.17~4.90）［36］，且吸附速率总体呈现 PAHs>
EFX>Cd2+的趋势，说明在复合体系中有机污染物

比重金属更先达到吸附平衡，这可能与上文中所

述BC500芳香性更高，更有利于疏水性污染物吸

附的性质有关。此外，与其他生物炭材料相比，

本研究的 K2 高于肉骨生物炭［37］、玉米秸秆生物

炭［24］和改性马铃薯秸秆生物炭［38］，表明本研究的

BC500对复合体系污染物的吸附更具优越性。

2. 3. 2　吸附等温特性

吸附等温拟合的结果表明，BC500 的吸附

等温更符合 Langmuir 模型（R2=0.95~0.98），拟合

相关系数均大于 Freundlich 方程的相关系数

（R2=0.83~0.98），表明吸附以均相表面的单分子

层吸附为主［25］。Cd2+，FLU，PHE，FLT，PYR，BaP

和 EFX 的 qm 分别为 14、5.3、4.6、0.30、0.19、0.43 
mg/g 和 3.1 mg/g（表 5），且 Cd2+的 qm 值明显高于

PAHs 和 EFX（P<0.05），表明 BC500 对以重金属

污染为主导的复合污染水体具有更高的吸附容

量。但是与单一体系相比［36］，复合体系中污染

物的 qm 值均较低，说明复合体系中重金属 Cd2+ 

图2　BC500对Cd2+-PAHs-EFX 复合吸附动力学曲线
Fig. 2　Adsorption kinetic curve of BC for Cd2+-PAHs-

EFX

表5　准二级吸附动力学和吸附等温线模型拟合参数
Tab. 5　Fitting parameters of quasi-secondary adsorption kinetics and adsorption isothermal model

污染物
Pollutants

HMs

PAHs

Antibiotics

Cd2+

FLU
PHE
FLT
PYR
BaP
EFX

准二级吸附动力学

qe/（mg/g）
11

1.20
1.40
0.11
0.07
0.13
1.70

K2/［g/（mg·min）］
0.40
3.40
0.59
9.40

130.00
30.00

8.10

R2

0.99
0.99
0.95
0.97
0.99
0.99
0.99

吸附等温线

Langmuir
qm/（mg/g）

14
5.30
4.60
0.30
0.19
0.43
3.10

KL
0.65
0.006
0.006
0.006
0.008
0.008
0.011

R2

0.97
0.98
0.95
0.97
0.97
0.96
0.96

Freundlich
1/n
0.61
0.84
0.87
0.71
0.33
0.73
0.50

LogKF
0.63
0.82
0.67
0.61
1.40
0.84
2.10

R2

0.83
0.97
0.93
0.96
0.98
0.92
0.97

图1　BC500应用前后养殖水体中污染物的RQ
Fig. 1　RQ before and after BC500 application in 

aquaculture wastewater
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和有机污染物（PAHs 和 EFX）之间存在竞争性

吸附。这可能是因为 Cd2+可以与生物炭表面的

水分子形成致密水合壳，络合-Cd2+可能携带一

个或多个致密的水合壳，加之由于阳离子的水

化反应强，因此可以与 PAHs 竞争生物炭表面的

吸附位点［39］。此外，氟喹诺酮类抗生素很容易

与金属离子结合形成稳定的配合物［40］，竹生物

炭在去除 Cu2+和四环素（TC）时也有类似的现

象［41］， EFX-Cd2+配合物的形成可能导致 EFX 的

qm下降。

2. 4　BC500生物炭的吸附机理初探

2. 4. 1　扫描电镜分析

扫描电镜 （图 3）显示，吸附前生物炭样品表

面具有丰富的孔隙结构，可为污染物提供丰富的

吸附位点，是生物炭吸附能力的重要原因［42］。此

外，BC500孔隙结构疏松，具有光滑的片层结构，

这可能高温降解了原材料中的纤维素类物质，表

面变得光滑所致。吸附后生物炭表面变得粗糙

且表面附着大量颗粒物质，孔隙相对减少，初步

说明了 BC500 对养殖水体中的复合污染物进行

了有效吸附。

2. 4. 2　XRD分析

XRD图谱（图 4）表明，所有样品在 24°左右出

现了宽阔的衍射峰，表明生物炭为非晶态不规则

结构，无定形碳结构和脂肪族侧链［43］。吸附前，

BC500 在 28.3°~66.3°范围内出现大量衍射峰，均

为钾盐（KCl）晶体的信号峰，说明 BC500 中主要

矿物组分为KCl，这与表 3中BC500矿质元素K%
含量较高一致；吸附后，KCl信号峰明显减弱，说

明K+可能参与了离子交换反应。研究表明，生物

炭表面的 K+等盐基离子及可电离质子易与 Cd2+

发生离子交换而被取代［44］，因此本研究 KCl信号

峰减弱可能与 K+与溶液中的重金属 Cd2+发生了

离子交换有关。

2. 4. 3　FTIR分析

生物炭吸附前后的红外光谱图（FTIR）有助

于进一步理解吸附过程。吸附后官能团的吸收

特征峰值明显发生变化（图 5）。其中，波数 3 420 
cm-1处主要是由分子间氢键缔合的-OH伸缩振动

产生［45］，吸附后峰强减弱，说明BC500表面的-OH

参与了污染物的吸附过程，如-OH 可与 PAHs/
EFX中的负电性原子（例如N，O和F）诱导氢键的

形成从而促进污染物的去除［38］，或 Cd2+与生物炭

中的-OH 发生络合或离子交换作用［46］。位于

1 618 cm-1处对应的芳香族 C=C/C=O 伸缩振动峰

吸附后峰强增加，表明 π 共轭芳香结构增强，说

明吸附过程中存在Cd2+/PAHs/EFX与C=C/C=O官

能团之间发生 π-π 相互作用。1 384 cm-1处的酯

基-COO-振动峰和 1 249 cm-1处的芳香族醚氧键

C-O-C非对称伸缩振动峰吸附后峰强也增加，说

明吸附后 BC500 生物炭的含氧官能团增加。此

外，749 cm-1处的 C-H 衍射峰在吸收污染物后振

动减弱甚至消失，证实芳香结构参与Cd2+的吸收，

生物炭表面 Cd2+ -π 作用发生［47］。因此，基于

FTIR分析，BC500对复合污染物的吸附主要以络

合、π-π相互作用、阳离子-π作用和氢键为主导，

而 C=C、C=O、-COO 和-OH 是 BC500 生物炭的主

要官能团。

图3　BC500吸附前后扫描电镜图
Fig. 3　SEM for BC500 before and after adsorption
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2. 4. 4　吸附机理初步总结

结合吸附动力学、等温线以及表征结果，初

步总结了 BC500 生物炭对养殖水体中复合污染

物的吸附机理（图 6）。PAHs和EFX的存在，形成

了H键的诱导，且污染物之间的竞争吸附被证实

是由于共享吸附位点（OH， C=C， C=O 和 -COO-）
所致。此外，Cd2+可与生物炭表面上的水分子形

成牢固的内球络合物，这可能会排斥复合体系中

吸附容量较低的 PAHs 和 EFX。与此同时，吸附

在生物炭表面的 EFX 可通过配位结合重金属

Cd2+而导致其吸附容量升高。总体上，BC500 生

物炭对复合污染物的吸附过程包括：含氧官能团

络合（Cd2+、PAHs 和 EFX），π-π 相互作用（Cd2+、
PAHs 和 EFX），离子交换（Cd2+ 和 EFX），氢键

（PAHs 和 EFX）以及重金属 Cd2+与抗生素 EFX 的

络合。

3　结论

（1）BC500生物炭孔隙结构疏松，比表面积和

平均孔径大，芳香性高且吸附能力强，C=C、C=O、

-COO和-OH是BC500的主要官能团。

（2）BC500 生物炭可以有效降低实际养殖水

体中的Cd2+、PAHs和EFX复合污染浓度及相应的

生态风险。

（3）BC500 生物炭对复合污染物的吸附速率

较快；对重金属Cd2+具有更大的饱和吸附量，且重

金属 Cd2+和有机污染物（PAHs 和 EFX）之间存在

竞争性吸附。BC500生物炭对以重金属污染为主

导的养殖水体的吸附效果更好。

（4）BC500 生物炭对复合污染的吸附机理包

图4　BC500吸附前后的X射线衍射图谱
Fig. 4　XRD spectra of BC500 before and after 

adsorption

图5　BC500吸附前后的傅里叶变换红外光谱图
Fig. 5　FTIR of BC500 before and after adsorption

图6　BC500对Cd2+-PAHs-EFX复合污染的吸附机理
Fig. 6　Comprehensive adsorption mechanism of BC500 for Cd2+-PAHs-EFX
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括：含氧官能团络合（Cd2+、PAHs和EFX），π-π相

互作用（Cd2+、PAHs 和 EFX），离子交换（Cd2+和
EFX），氢键（PAHs 和 EFX）以及重金属 Cd2+与抗

生素EFX的络合。
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Preliminary study on the removal effect and adsorption mechanism of 
biochar on combined pollutants in aquaculture water

ZHENG Yueping1， XU Jianan1， FAN Houyong1， YIN Jie2，3， LI Juanying2，3

（1. Shanghai Aquatic Wildlife Conservation and Research Center， Shanghai  200092， China； 2. College of Oceanography and 
Ecological Science， Shanghai Ocean University， Shanghai  201306， China； 3. Shanghai Engineering Research Center of River 
and Lake Biochain Construction and Resource Utilization， Shanghai  201702， China）

Abstract: The combined pollution of heavy metals and organic matter in aquaculture water bodies threatens 
the quality of aquatic products and human health.  In this study， aquatic plants from aquaculture ponds were 
used as raw materials to prepare biochar for adsorption and removal of heavy metal cadmium （Cd2+）， 
polycyclic aromatic hydrocarbons （PAHs） and enrofloxacin （EFX） in aquaculture wastewater.  The 
adsorption effect was assessed by pollutant removal and risk （RQ） reduction， while the elemental 
composition， specific surface area， apparent morphology， physical phase structure and functional group 
composition were characterized by scanning electron microscopy （SEM-EDS）， X-ray diffractometry （XRD）， 
and Fourier Transform Infrared Spectrometry （FTIR）， respectively， and the preliminary adsorption 
mechanism was carried out in conjunction with adsorption kinetics and isotherm studies.  The results showed 
that the specific surface area of BC500 was large， and C=C， C=O， -COO and -OH were the main functional 
groups of BC500. The average removal of Cd2+， FLU， PHE， FLT， PYR and EFX by BC500 ranged from 54% 
to 90%， and the RQ value of ecological risk was also reduced from 0. 85 to 0. 33， indicating the excellent 
removal performance of BC500 biochar.  The results of adsorption kinetics and isothermal model simulation 
showed that the adsorption of BC500 biochar on the composite pollutants was dominated by the adsorption of 
chemical monomolecular layer， and there was a competitive adsorption between heavy metal Cd2+ and organic 
pollutants （PAHs and EFX）.  In addition， the adsorption mechanisms of BC500 biochar on composite 
pollutants included oxygenated functional group complexation （Cd2+， PAHs， and EFX）， π -π interactions 
（Cd2+， PAHs， and EFX）， ion exchange （Cd2+ and EFX）， hydrogen bonding （PAHs and EFX）， and Cd2+-
EFX complexation.
Key words: biochar； combined pollutants； adsorption mechanism； aquaculture wastewater
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