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摘要：为提高废弃物锰渣 Sb(Ⅴ)吸附效能,推动锰渣资源化利用,将生物炭和锰渣 1:1混合辅助湿法球磨技术制备了球磨炭基锰渣复合材料(QBM),并结

合材料理化性质、浸出毒性和 Sb(Ⅴ)吸附性能进行探讨.结果表明,在固液比(材料:去离子水)1:6,转速 150r/min室温持续 8h湿法球磨下,复合材料 pH值、

电导率、阳离子交换容量和粒径各降低了 9.7%、64%、15%、71%,同时 Zeta电位更负,由-15mV降至-21mV (P<0.05).同时,湿法球磨将锰渣中锰离子

和氨氮的浸出分别由 415mg/L和 82mg/L降至《污水综合排放标准》(GB 8978-1996)一级标准 2mg/L和 15mg/L以下,提高了复合材料安全性.此外,球

磨将复合材料 Sb(V)去除率从 32%提升至 81%(P<0.05),增强了复合材料吸附性能.最后,本研究揭示了湿法球磨通过改善材料理化性质提高 Sb(Ⅴ)吸附

性能和安全性的影响规律,显示出生物炭辅助湿法球磨锰渣增效吸附 Sb(V)在治理环境锑污染领域的应用潜力,为资源化利用锰渣和缓解锰渣堆存带来

的环境污染问题提供了理论支撑. 
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Abstract：This study used wet ball milling to synthesize ball-milled biochar-based manganese slag composites (QBM) with a 

1:1ratio of biochar to manganese slag. The goal was to improve the adsorption efficiency of Sb(V) and the resource utilization of 

waste manganese slag. Herein, physicochemical properties, leaching toxicity, and Sb(V) adsorption properties of the composite 

materials were discussed. The composite materials exhibited a reduction of 9.7%, 63.9%, 15.2%, and 70.9% in pH value, 

conductivity, cation exchange capacity, and particle size, respectively, after being wet ball milled at room temperature for 8hours with 

a solid-liquid ratio of 1:6 and a rotation speed of 150r/min. Zeta potential significantly increased (P<0.05) between –15 and -21mV. 

Ball milling effectively reduced the leaching of manganese ions and ammonium nitrogen in the manganese slag from 415mg/L to 

2mg/L and 82mg/L to 15mg/L, respectively, which is the levels below the standard "Integrated Wastewater Discharge Standard" 

(GB8978-1996). Moreover, the Sb(V) removal rate significantly increased from 31.86% to 80.98% (P<0.05). Wet ball milling 

improved Sb(V) adsorption efficiency and safety by enhancing the physicochemical properties of materials. This study suggests that 

biochar-assisted wet ball milling of manganese slag can effectively mitigate Sb(V) antimony pollution in the environment. This 

provides the idea that manganese slag can be used as a resource to reduce environmental pollution. 

Key words：biochar；manganese slag；wet ball milling；leaching；adsorption；antimony 

 

锑是一种全球关注的有毒致癌类金属
[1-2]

,它被

欧盟和美国环境保护局视为优先关注的污染物
[3]

.

在环境系统中,Sb可以显示为四种价态(-3、0,+3和

+5),但主要以两种氧化态(+3和+5)存在.在相对有毒

的环境中,它通常以[Sb(OH)6]
-

即 Sb(V)的形式出现,

在缺氧环境中,通常以[Sb(OH)3]
-

即 Sb( )Ⅲ 的形式出

现
[4-5]

.近年来,锑矿开采和锑化合物的广泛使用,导

致诸多地区水体环境均受到不同程度的锑污染.据

报道,贵州独山地区水体锑浓度高达 263.0µg/L
[6]

,湖

南锡矿山地下水体中锑浓度达 23.0mg/L
[7]

,分别超

出中国《生活饮用水卫生标准》(GB 5749-2006)规 
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定限值 5µg/L 52.6和 4600倍
[8]

,污染形势触目惊心.

污染水体中的锑随着地表径流和渗滤等途径逐渐

向周边土壤、地上植物等渗透、迁移,甚至通过食物

链在人体中富集,给人体健康造成潜在风险
[9]

.因此,

阻控污染水体中锑向周边介质迁移成为修复锑污

染进程中的首要任务. 

目前针对水体锑污染治理的方法主要包括沉

淀法、离子交换法、电化学、氧化还原法等
[10-12]

.

相比上述方法,吸附法因工艺简单,技术要求低在实

际应用中得以广泛推广.然而,尽管近年来利用吸附

法移除水体中锑的研究屡见报告
[13-15]

,但寻求价格

低廉,制作方便,吸附性能优越的吸附材料依然是水

体锑污染治理的瓶颈.近年来,生物炭作为一种新型

的重金属吸附材料受到全世界诸多领域的关

注 

[16-18]
.高温裂解制备而成的生物炭,吸附能力强,制

作成本低,在诸多移除水体重金属污染的研究中表

现优越.但是,由于生物炭碱性和表面负电荷等特性,

对 Sb( )Ⅴ 等阴离子团重金属吸附性能一般
[18-20]

,无

法达到预期效果.因此,为了进一步优化生物炭对

Sb( )Ⅴ 去除性能,许多研究人员采用锰氧化物、铁氧

化物和镧氧化物等金属氧化物对生物炭进行了改

性,发现金属氧化物改性显著提高了生物炭对锑的

吸附性能(表 1).然而,上述诸多方法在改性过程中基

本上都是使用金属氧化物,费用昂贵.调查发现,我国

的电解锰行业每年约产生 1000 万 t 的电解锰渣
[21]

,

锰渣不仅含有过量的游离态锰离子和氨氮,更存在

着大量的铁锰氧化物
[22]

,能够为生物炭的金属氧化

物改性提供铁锰氧化物来源.尽管就理论而言,利用

锰渣对生物炭改性存在诸多便利.首先,我国锰渣累

计堆存量高达 1.5 亿 t
[21]

,利用锰渣对生物炭进行改

性不仅可以达到废弃物资源化的目的,更是为缓解

锰渣堆积对周边环境污染的紧迫形势.其次,锰渣中

铁锰氧化物能增强生物炭的吸附性能
[23-24]

,从而达

到移除水体中锑的目的.然而,锰渣的无害化处理和

安全利用是锰渣改性生物炭运用到环境污染修复

领域不可忽视的问题
[51-52]

,锰渣含有的氨氮、游离锰

和其他重金属离子含量较高,存在二次污染风险.锰

渣改性生物炭能否达到理想中的效果?锰渣改性生

物炭是否会造成其他的污染问题?比如重金属离子

释放,氨氮的超标？这些问题的答案都是决定能否

利用锰渣改性生物炭进行水体锑污染治理的关键.

因此,本研究利用废弃锰渣对生物炭进行改性,结合

理化特征的观测,浸出实验的监测与吸附结果,评估

锰渣能否对生物炭进行改性.此外,为了进一步优化

锰渣改性生物炭对锑的吸附性能,我们同时利用球

磨这一物理手段对该复合材料进行了优化. 

表 1  不同类型生物炭材料锑吸附能力 

Table 1  Comparison of adsorption capacities of biochar- 

based materials in this study with other studies on Sb ( )Ⅴ  

原材料 改性方法 改性前 改性后 参考文献 

油菜秸秆 硫酸锰 0.17 0.73 [23] 

腺毛杨 

大豆秸秆 

活性炭 

玉米秸秆 

硫酸铁 

未改性 

氯化铁 

锰渣 

0 

0.1 

0.54 

0.59 

0.51 

0 

2.40 

2.44 

[25] 

[26] 

[27] 

(This study)

注:“0”表示该处无相关数据 ,加粗部分为本研究所得数据 ,单位为

mg/g. 

1  材料和方法 

1.1  材料收集与制备 

生物炭原材料玉米秸秆采自于贵州省贵阳市

龙里县牛打场村农田(26
°
23′2″N,106

°
45′41″E),将田

间废弃玉米秸秆收割后,自然晾干,粉碎成 1cm左右,

备 用 . 锰 渣 采 自 于 贵 州 省 松 桃 县 制 锰 厂

(28
°
10′42.59″N,109

°
12′16.39″E),锰渣运回实验室后,

自然风干,磨细.为了保障实验结果的均一度,磨细后

的锰渣统一过 100目筛备用.将前面风干、粉碎好的

玉米秸秆装入石英管 ,置于高温管式炉中 ,在通

N2(10mL/min)条件下以 11℃/min 的速率升温 ,至

550℃持续热解 2h,获取原始玉米秸秆生物炭(BC).

将前期备好的锰渣按照生物炭制备过程进行热解,

获取热解锰渣(MZ).过筛后的BC和MZ按照质量比

1:1 均匀混合获得炭基锰渣复合材料 (BM);将

BC,MZ 和 BM 按照下面实验条件分别进行湿法球

磨制得球磨生物炭(QBC)、球磨锰渣(QMZ)和球磨

炭基锰渣复合材料(QBM).具体的球磨信息如下:使

用长沙天创粉末技术有限公司生产的罐磨机

(GQM-4-5),将各种原材料 100g和 600mL去离子水

分别加入容积为 2L 的不锈钢磨罐中,然后加入约

2kg的 15,25,35mm直径的不锈钢磨球,在转速 150r/ 

min,25℃条件下持续球磨 8h 后,将样品倒入烧杯中

静置.待材料沉至底部,将上层液体倒出,放置于烘箱

内烘干制备成球磨材料. 
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1.2  理化性质测定 

上述六种材料的 pH 值和电导率分别使用上

海雷磁仪器有限公司生产的 pH 计(pHS-3E)与电

导率仪(DDS-307)进行测定,由于生物炭密度低,采

用固液比 1:10配置悬浊液测定.采用Zeta电位分析

仪(Malvern Zetasizer 3600)测定材料表面电荷,将

前期备好的样品称取 0.05g 于烧杯中,利用电磁搅

拌器使其均匀悬浮于去离子水进行测定.阳离子交

换容量(CEC)根据我国环境保护标准《土壤-阳离

子交换量的测定三氯化六氨合钴浸提分光光度

法》 (HJ 889-2017)测定 ;粒径使用粒度分析仪

(Mastersizer-2000)进行测定;称取各材料 0.100g于

陶瓷坩埚,随后置于马弗炉中,在 576℃下灼烧 16h

计算质量差得到材料无机组分含量.此外,还对采

集的原始锰渣进行了基本理化性质和重金属含量

的测定,基本理化性质 pH、EC按照上述方法测定,

重金属含量按照环境保护标准《土壤和沉积物-金

属元素总量的消解微波消解法》(HJ 832-2017)将

锰渣进行消解,采用 ICP-MS测定.为了保证测量的

准确性,测试过程中均测定 4个平行样品,后续实验

同样如此设置. 

1.3  制备材料的浸出与氨氮吸附实验 

参照我国环境保护标准《固体废物-浸出毒性

浸出方法》(HJ 557-2010)对研究材料的毒性浸出进

行测定.按照固液比 1:10将 2g材料与 20mL去离子

水加入到 50mL离心管中,在设定转速为 120r/min条

件下震荡 8h,然后静置 16h后用 0.45µm滤膜过滤得

到浸出液体样品,待测.样品使用 ICP-MS 测定浸出

液中的锰、铜、铅、锌、镍、砷、铬、镉等重金属

离子含量;同时根据环境保护标准《水质-氨氮的测

定纳式分光光度法》(HJ 535-2009)测定浸出液体样

品的氨氮浓度. 

此外,为了评估生物炭在复合制备过程中对锰

渣浸出元素的吸附,以氨氮为例,进行了生物炭材料

吸附氨氮实验,该实验采用氯化铵配置氨氮母液,分

别称取 0.10g BC、QBC于 50mL离心管,然后注入

20mL 20mg/L 的氯化铵溶液.放置于往复式震荡摇

床,在 25 ,25℃ 0r/min震荡 24h,然后离心、过滤,测量

液体中氨氮浓度. 

1.4  六种材料对水体中 Sb( )Ⅴ 的吸附实验 

实验中利用六羟基锑酸钾配置锑溶液用于模

拟水体中的锑.将 0.22g 六羟基锑酸钾于烧杯溶解,

稀释并定容到 100mL 容量瓶制备 1000mg/L 的锑

溶液.将已经配置好的锑溶液稀释成 15mg/L 的溶

液备用.分别称取 0.10g 材料置入 50mL 离心管中,

然后注入 20mL 提前配置好的六羟基锑酸钾溶液,

拧紧盖子后在 25 ,250r/min℃ 条件下震荡吸附 24h

后过滤待测. 

1.5  数据处理 

无机组分含量(%)采用如下公式(1)计算; 

 2 1

0

Inorganic(%) 100%
M M

M

−

= ×  (1) 

式中:M0 (g)是灼烧前材料的质量;M1 (g)是灼烧前坩

埚的质量;M2 (g)是灼烧后坩埚与剩余材料的质量. 

氨氮浓度根据环境保护标准《水质-氨氮的测

定纳式分光光度法》(HJ 535-2009)测定,并利用下述

式(2)计算生物炭对氨氮吸附容量. 

 
( )0 e

e
1000

C C V
Q

M

−

= ×  (2) 

式中:Qe是吸附容量,mg/kg;C0是氨氮工作溶液的初

始浓度,mg/L;Ce 是吸附后氨氮剩余浓度,mg/L;M 是

吸附剂的量,g;V是溶液的体积,L. 

Sb( )Ⅴ 浓度使用原子荧光光度计测定,根据式(3)

和式(4)计算吸材料 Sb( )Ⅴ 吸附容量和去除率. 

 
( )0 e

e
1000

C C V
Q

M

−

= ×  (3) 

 0 e

0

% 100%
C C

R
C

−

= ×  (4) 

式中:Qe是吸附容量,mg/kg;C0是 Sb(V)的初始浓度, 

mg/L;Ce是平衡时 Sb(V)的浓度,mg/L;M 是吸附剂

的量,g;V 是溶液的体积,L;去除效率以 Sb(V)的百

分比(%)为单位,通过上述等式计算.用 Origin 2021

进行绘图,采用 SPSS 26.0 软件进行统计和差异性

分析. 

2  结果与讨论 

2.1  球磨对研究材料理化性质的影响 

如图 1所示,生物炭、锰渣和炭基锰渣复合材料

都呈碱性,其 pH值分别为 10.13、8.71、9.17.相比原

始材料,球磨后材料的 pH 值略有下降(P<0.05),具体

表现为 QBC(9.35)、QBM(8.18)、QMZ(8.28).同样的,

球磨前 BC、BM、MZ 的电导率分别从 4.92,5.73, 

5.79mS/cm降低到球磨后QBC、QMZ、QBM的 0.56, 
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2.84,2.08mS/cm(P<0.05).并且,球磨增加了材料表面

的电荷数(P<0.05),BC、BM、MZ 比表电荷分别从

-23.88、-8.2、-14.5mV增加到了 QBC(-26.53mV)、

QMZ(-10.68mV)、QBM(-20.6mV).与此同时,阳离子

交换容量也显示球磨将 BC、BM、MZ的阳离子交

换容量分别从 BC(8.52cmol/kg)、BM(4.22cmol/kg)、

MZ(6.51cmol/kg)降低到 QBC(6.82cmol/kg)、QBM 

(3.40cmol/kg)、QMZ(5.53cmol/kg)(P<0.05).对于材

料中的无机组分而言,原始材料中由于组成性质的

差异存在很大差别,BC占比 16.91%,MZ中无机组分

占比却有 91.72%,BM 的无机组分占比处于二者中

间.由于球磨是一种物理手段,对无机组分占比影响

不大,材料的灰分虽相应地有所下降,却并未造成显

著差异.但是,湿法球磨显著降低了研究材料的平均

粒径(P<0.05),相比原始材料 BC、MZ和 BM,球磨材

料 QBC、QMZ 和 QBM 的平均粒径分别降低了

72.4%、86.6%和 70.9%.表 2显示出所采集锰渣样品

pH为3.76,EC为3.59mS/cm.重金属含量结果表示锰

渣 Mn 含量最高,Zn 含量次之,分别为 24720.92, 

158.70mg/kg,As、Cu、Ni、Pb、Cr含量分别为 51.65, 

37.65,44.10,54.31,49.52mg/kg,Cd 含 量 最 低 为

0.46mg/kg. 

 

图 1  材料理化性质 

Fig.1  physicochemical properties of materials 

(a). pH;(b). EC;(c). CEC;(d). Size;(e). Zeta;(f). Inorganic 
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首先:湿法球磨过程中加入了相比材料而言近 6

倍的去离子水,在球磨过程中可以与材料中碳酸盐、

钾盐等碱金属或碱土金属物质发生水解反应,导致

碱金属形成离子溶于水中,并在后期的固液分离过

程中与固体材料脱离
[28-29]

,从而导致了材料 pH值的

下降.同时,这些碳酸盐、磷酸盐和硫酸盐等溶解盐

类的流失
[30]

,也造成了 QBC、QMZ和 QBM的电导

率(图 1b)和阳离子交换量(图 1c)相比对应的原材料

有所降低(P<0.05)
[31]

.并且,在球磨过程中,由于金属

球的挤压、破碎和研磨,材料颗粒进一步坍塌和碎裂,

导致粒径减小(图 1d),同时增大了颗粒的比表面积,

增加了表面电荷数量
[32-33]

,导致材料 Zeta 电位绝对

值增大,增加了材料分散体系的稳定性
[34]

. 

表 2  锰渣的基本理化性质和重金属含量 

Table 2  Basic physicochemical properties and heavy metal 

content of manganese slag 

指标 pH值 EC Cd As Cu 

含量 3.76 3.59 0.46 51.65 37.65 

指标 Ni Pb Cr Zn Mn 

含量 44.10 54.31 49.52 158.70 24720.92

注:重金属含量单位为mg/kg, EC单位为mS/cm. 

2.2  湿法球磨对研究材料中污染物浸出的影响 

经过浸泡后,不同研究材料中 Cr、Cd、As、Pb、

Ni、Cu、Zn等重金属离子的浸出量都小于我国《污

水综合排放标准》(GB 8978-1996)限值,但 MZ 中

Mn 的浸出浓度达 415.0mg/L,超出排放标准值

(2.0mg/L)207.5 倍 ,具有较高的环境污染风险 ;同

时,BM中Mn的浸出浓度在标准 2.0mg/L附近,存在

一定的环境污染风险.但是在生物炭以及球磨后各

种材料中,锰离子的浸出浓度显著降低,远远低于我

国污水排放一级标准(图 2).同时,我们针对浸出液中

氨氮的浓度进行了测定,发现除锰渣外,其他材料中

氨氮的浸出均低于我国污水排放的一级标准

(15mg/L)(图 3).此外,我们利用生物炭和球磨生物炭

对氨氮的吸附实验显示(图 4):BC 的氨氮吸附容量

为 315.2mg/kg,经过球磨后 QBC 的氨氮吸附容量

538.1mg/kg. 

显然,湿法球磨降低了相应材料中有害物质的浸

出.正如前面论述球磨对材料 pH 值影响一样,BC、

MZ 和 BM 在球磨过程中,大量的氨氮和锰离子溶于

水体中,在固液分离的时候随着水体离开,从而降低

了球磨后研究材料中氨氮和锰离子的浸出
[35-36]

.同时,

通过MZ、QMZ中锰离子和氨氮与 BM和 QBM中

锰离子和氨氮浸出的对比,我们发现锰渣与生物炭复

合过程中生物炭的吸附性能可能会对锰渣中浸出的

锰离子和氨氮产生吸附作用,从而降低了材料中相应

的浸出浓度
[37-38]

.上述研究表明,通过生物炭与锰渣

的复合,可以有效降低锰渣中有害物质的浸出,而球

磨更进一步降低了锰渣及其复合材料中有害物质的

浸出,为锰渣的进一步应用提供了理论依据
[39-40]

. 

 

图 2  材料重金属浸出 

Fig.2  Heavy metal leaching from the synthesized materials 

图中圆点为《污水综合排放标准》(GB 8978-1996)中各重金属离子浓度

一级排放标准值.Cd:0.1mg/L; As:0.5mg/L; Cu:0.5mg/L; Ni:1.0mg/L; 

Pb:1.0mg/L; Cr:1.5mg/L; Zn:2.0mg/L; Mn:2.0mg/L 

 

图 3  材料氨氮浸出 

Fig.3  Ammonia nitrogen leached from the synthesized 

materials 

图中横线为《污水综合排放标准》(GB 8978-1996)中氨氮一级排放标准

值 15mg/L 
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图 4  生物炭材料吸附氨氮 

Fig.4  Adsorption of ammonia nitrogen by biochar materials 

2.3  湿法球磨对研究材料吸附 Sb(Ⅴ)的影响 

图 5 显示材料在吸附溶液 Sb( )Ⅴ 时的 pH 值

情况,初始 Sb( )Ⅴ 溶液的 pH值为 2.72,当加入材料

后,体系 pH 值有所变化,BC、MZ、BM 混合体系

的 pH值变为 6.62、4.07、4.87,QBC、QMZ、QBM

的体系 pH 值略微降低分别为 4.46、3.66、4.04.

总体上混合体系的 pH 值均呈酸性,但高低顺序和

图 1(a)材料 pH 值的变化规律相同.图 6 显示六种

材料在上述条件下对 Sb( )Ⅴ 溶液的吸附去除能力.

图中清晰显示球磨前 BC、MZ、BM对溶液中 Sb(V)

的去除率分别为 20.22%、49.64%、31.86%.而球

磨后材料对溶液中 Sb(V)的去除率显著提升至

78.76%(QBC)、 68.77%(QMZ)和 80.98%(QBM) 

(P<0.05). 

 

图 5  材料吸附溶液中 Sb( )Ⅴ 的体系 pH 值 

Fig.5  System pH of Sb(Ⅴ) in material adsorption solution 

正如前人研究一样,生物炭与锰渣混合提高了

对 Sb(V)的吸附
[23,41-42]

.而湿法球磨进一步优化了

炭基锰渣复合材料对 Sb( )Ⅴ 的去除率和吸附容量

(图 6).从理论上而言,锰渣中含有大量的铁锰氧化

物,能够同 Sb(V)进行络合,因而在移除 Sb(V)方面

具有较强的效果
[23,43]

.但是,在重金属锰离子与氨氮

释放方面对周围环境存在潜在风险.而 BC 则因较

强的碱性和负电荷表面 ,削弱了对锑阴离子的吸

附  

[30,44]
,在原始材料中表现出最低的去除效率.因此,

利用锰渣和生物炭进行复合材料的制备有望实现

双向奔赴,既发挥了锰渣对 Sb(V)的吸附性能,同时

也利用生物炭对锰渣中游离态锰离子和氨氮进行

固持,减少对周围环境的污染风险.研究中实验结果

表明,尽管生物炭和锰渣直接结合材料没有完全达

到我国《污水综合排放标准》(GB 8978-1996)限值,

但相比原始锰渣而言,的确降低了锰离子与氨氮的

释放,同时也相应提高了生物炭对 Sb(V)的吸附.此

外,吸附实验结果表明球磨不仅降低了原始锰渣和

锰渣复合材料中锰离子和氨氮的析出,更是显著增

强了复合材料对 Sb(V)的吸附.主要原因有以下三

个方面:首先,湿法球磨在球磨过程中将材料中大

量碱性物质洗脱,并随着固液分离时将其同材料分

开,降低了材料表面的负电荷数,从而减弱材料与锑

阴离子的静电互斥,增强了 Sb( )Ⅴ 与材料间的络合

作用
[19,45-46]

.其次,湿法球磨同时降低了材料阳离交

换容量含量,减少了 QBM 对阳离子的吸附,增加了

材料与锑阴离子的接触机率
[45]

.最后,球磨减小了

颗粒的粒径,增大了材料的内外比表面积,颗粒微孔

暴露增多,增加了 Sb( )Ⅴ 吸附位点的数量
[47-49]

.此外,

湿法球磨还导致了材料吸附性能强弱顺序发生改

变 .原始材料中 ,MZ 含有较多的铁锰氧化物等

Sb( )Ⅴ 结合位点,有利于 Sb( )Ⅴ 的结合,具有最高的

去除效率;而湿法球磨材料中,QBC 由于洗涤脱除

了部分表面负电荷,同时内外表面暴露出更多的微

孔和官能团等吸附位点 ,增强了锑的吸附
[23]

;而

QMZ 由于可溶性锰的流失
[50]

,Sb ( )Ⅴ 吸附位点数

量减少导致去除率低于 QBC;QBM 则在湿法球磨

的作用下,更为细小的锰渣颗粒大量附着到生物炭

表面和孔隙中,形成了更稳定的锰渣改性表面,单位

质量内锑的吸附位点大幅增加
[45]

,从而表现出最优

的吸附性能.此外,就经济角度而言,QBM 节约了一

半的生物炭使用量,替换为更廉价的锰渣,节约了成

本,从而具备更大应用潜力. 
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图 6  材料 Sb( )Ⅴ 去除率和吸附容量 

Fig.6  Removal rate and adsorption capacity of the 

synthesized materials on Sb( )Ⅴ  

3  结论 

3.1  对比湿法球磨前后不同材料理化性质,湿法球

磨处理脱除了材料含有的碱性离子和可溶性盐,直

观上降低了材料的 pH 值和电导率值.同时,球磨作

用使得 QBM 的粒径降低了 70.9%,比表电荷从

-14.5mV增加到-20.6mV,增强了材料的稳定性. 

3.2  材料浸出毒性研究评估了制备材料对周边环

境释放毒性物质的污染风险,湿法球磨处理将 MZ

中锰离子和氨氮的浸出分别由 415mg/L 和 82mg/L

降至《污水综合排放标准》(GB 8978-1996)一级标

准 2mg/L和 15mg/L以下,同时生物炭材料对污染物

的吸附固持也极大提高了复合材料安全性,为安全

利用炭基锰渣复合材料提供了理论和实践指导. 

3.2  湿法球磨使得复合材料 Sb(Ⅴ)去除率从 BM

的 32%提升至QBM的 81%,球磨对材料吸附性能得

优化效果显著.本项研究开发了球磨生物炭-锰渣这

一高性能吸附 Sb(V)复合材料,不仅有利于改善锑污

染水体治理,还实现了缓解锰渣长期堆存造成的资

源浪费和环境污染等问题.尽管球磨炭基锰渣复合

材料已经表现出优异的吸附性能,但为深层次探究

其在环境污染治理领域的应用,还需进一步加深吸

附机理方面的研究. 
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