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Adsorption Characteristics and Mechanisms of Mn/Zn 
Modified Chestnut Shell Biochar for Cr(VI) in Water
Xiaotong Xia, Xin Wang, Jing Jiang, Yurong Yao, Shuchuan Peng

College of Resources and Environmental Engineering, Hefei University of Technology, Anhui 230009, Hefei Province, 
China

Abstract: In this study, raw biochar (BC600) was prepared via KOH-activated pyrolysis of chestnut shell powder, 
followed by Zn/Mn co-modification to synthesize modified biochar (MBC600). The variations in surface microstructure 
and chemical composition of the biochar were investigated through characterization techniques. Adsorption experiments 
were conducted to evaluate the Cr(VI) removal performance of MBC600 in aqueous solutions, with adsorption kinetic 
and thermodynamic models fitted to elucidate the underlying mechanisms. Cycling experiments were performed to 
assess its stability and regenerability.The results demonstrated that MBC600 exhibited abundant functional groups 
dispersed on its surface and within pores, with its specific surface area and pore volume increased by approximately 
4.5-fold, significantly enhancing adsorption capacity. At a dosage exceeding 1.5 g/L and an initial solution pH of 3, 
over 95% Cr(VI) removal efficiency was achieved within 2 h, with a maximum adsorption capacity of 44.6 mg/g. The 
adsorption process was spontaneous and dominated by chemisorption, following a multilayer heterogeneous diffusion 
mechanism, and characterized as exothermic with increased entropy. After five cycles, the removal efficiency remained 
at 74.4%. The primary removal mechanisms included electrostatic attraction, redox reactions, and complexation.
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锰锌改性板栗壳炭对水中Cr(Ⅵ)的吸附特性与机制

夏晓彤，王新，蒋婧，姚雨蓉，彭书传
合肥工业大学资源与环境工程学院，中国·安徽合肥 230009

摘  要：本研究以板栗壳粉末与氢氧化钾活化热解制备原始生物炭 BC600，随后采用 Zn/Mn 联合改性处理，制
得 MBC600。通过表征分析，了解生物炭表面微观结构和化学成分的变化；通过吸附实验，研究改性板栗壳生
物炭对水中 Cr( Ⅵ ) 的吸附性能，拟合吸附动力学、热力学模型，揭示吸附机理；通过循环实验，考察其稳定
性和再生性。结果表明，MBC600 表面和孔隙中分散着大量负载官能团，比表面积和孔容增加约 4.5 倍，吸附
性能增强；在投加量大于 1.5g/L, 溶液初始 pH 为 3 时，吸附 2h 后，Cr( Ⅵ ) 的去除率可达 95% 以上，最大吸
附量为 44.6mg/g；吸附过程较易进行，以化学吸附为主，为多层非均相扩散过程，且为放热和混乱度增加的过
程；经 5 次循环后去除率为 74.4%；去除机制包括静电吸引、氧化还原反应和络合作用等。
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1 引言

Cr(Ⅵ)广泛存在于工业废水中，使用过程中会不可

避免地排放到废水中，会对环境造成严重影响，因此

对其的治理需求日益迫切[1-3]。中国环保部规定地表水

排放Cr(Ⅵ)的最大允许限值为 0.05mg/L[4]。目前，吸附

法[5]、化学沉淀法[6]、生物法[7]与膜处理法[8]等方法是

处理Cr(Ⅵ)废水的主要手段，吸附法因其操作简单、

去除率高、适用性广、吸附剂可重复使用及成本低等

优点，在重金属离子处理中被广泛使用[9]。

生物炭是一种由废弃生物质材料经高温热解、气

化、烘焙或水热炭化过程得到的含碳材料，其中高温

热解是较为常用的制备方法[10-12]。为适应不同应用需

求，研究人员通过在生物炭的表面引入不同的官能团

或化学物质，以改变原始生物炭的性质和功能[13-14]。

不同的化学改性方法对生物炭性能的影响存在一定的

差异，目前应用较多的化学改性方法主要是酸、碱

以及金属盐/氧化物改性[15]。在金属盐/氧化物领域，

锰、铁、镁、铝和锌等金属元素的引入，显著增强了
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碳材料的吸附能力和电容特性[16]。

本实验采用ZnCl2和Mn3O4联合改性方法对原始板

栗壳生物炭进行改性，以提升对Cr(Ⅵ)的吸附性能，

图1为研究技术路线图。通过表征分析，了解改性后

生物炭表面微观结构和化学成分的变化；通过吸附

实验，研究改性板栗壳生物炭对水中Cr(Ⅵ)的吸附性

能，及投加量、溶液pH、时间对吸附性能的影响，并

拟合吸附动力学、热力学模型，揭示吸附机理；通过

吸附解吸循环实验，考察改性生物炭的稳定性和再生

性。通过系列研究，本项目拟开发出高效、环保的板

栗壳生物炭吸附材料，为资源化板栗壳生物质提供新

方案，这将有助于降低水体中的Cr(Ⅵ)浓度，从而减

轻环境污染，保护生态平衡。

                 图 1 本研究的技术路线图

2 实验材料与方法

2.1 吸附材料制备

2.1.1 板栗壳基原始生物炭的制备

实验使用的生物炭原料为板栗苞壳，来源于安徽

六安金寨板栗种植园区。将板栗苞壳样本，用去离子

水进行清洗，去除表面附着的泥沙等杂质。置于干燥

箱内，在110℃下烘干12小时,待冷却至室温后，用破

碎机对物料进行粉碎，所得粉末经100目标准筛分级

处理，得到均质粉末，装于密封袋中，置于干燥器内

避光保存。

称取预处理板栗壳粉末（10.00g）与氢氧化钾

（8.00g）于烧杯中混合，确保固相体系均匀分散。

将混合物料转移至瓷舟，随后将装载样品的瓷舟置于

程控管式炉恒温区，通入氮气排，设置多段式热解程

序：①以4℃/min线性升温至400℃/600℃/800℃；②恒

温2h完成碳骨架活化；③降温至200℃后切断热源自

然冷却。取出产物，进行研磨后得到生物炭粉末，密

封储存备用。

将得到的固体粉末在1mol/L盐酸中浸渍，以去除

氢氧化钾残留物，随后移至真空抽滤系统实施固液

分离。将抽滤得到的固相用去离子水洗涤至洗液pH

稳定后，烘干，即得到不同热解温度（400、600、

800℃）下制得的原始板栗壳多孔生物炭，分别记作

BC400、BC600、BC800。

2.1.2 改性生物炭的制备

通过吸附实验从BC400、BC600、BC800中，筛

选出吸附性能最优的原始生物炭：在50mg/L Cr(Ⅵ)

溶液中，分别投加60mg BC400、BC600、BC800，以

145rpm的速度在水平振荡器中，恒温振荡吸附10h。

吸附完毕后，将上清液通过0.22μm滤膜，随后用二

苯碳酰二肼分光光度法测吸附后溶液中Cr(Ⅵ)的浓度
[17]，实验结果记录在表1中。

           表 1 投加前后Cr(Ⅵ)的浓度变化

由表1可知，热解温度在400～800℃时，原始板栗

壳生物炭的吸附性能随热解温度的升高逐渐增强。在

热解温度由400℃升至600℃时，吸附性能明显提高，

在制备温度由600℃升高至800℃时，吸附性能提升较

缓，考虑在实际应用中的经济性和可操作性，本实验

选取BC600进行改性。

分别称取BC600、ZnCl2及Mn3O4，按照等质量比

（1:1:1）置于去离子水中，用磁力搅拌器搅拌1h,使三

相体系充分均质化，随后将混合浆料转移至真空抽滤

系统实施固液分离，收集的改性前驱体置于真空干燥

箱（80℃）处理至恒重。将干燥样品装填于瓷舟内送

入管式炉反应腔体，在N2气氛下，设定四段式梯度升

温程序：①室温→300℃（4℃/min）；②300℃恒温

0.5h晶型稳定；③300→600℃（4℃/min）；④600℃

保温2h完成碳骨架重构。冷却至室温后获得黑色光泽

改性生物炭，命名为MBC600。

2.2 吸附材料物理表征

利用SEM（德国 ZEISS Sigma 300）在20KX、

2KX、200X放大倍数下，检查分析BC600和MBC600的

表面形貌和结构性质；利用EDS对BC600和MBC600的

组成元素进行分析；利用BET分析样品的比表面积及

编号 投加前浓度（g/L） 投加后浓度（g/L）去除率（%）
BC400 5 2.56 48.8%
BC600 5 2.05 59.0%
BC800 5 1.84 63.2%
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孔径。

2.3 吸附实验

吸附实验包括影响因素实验、吸附动力学、等温

吸附、吸附解吸循环实验。

2.3.1 影响因素实验

吸附材料投加量的影响：在Cr(Ⅵ)溶液中，分别投

加10、20、30、40、50、60mg BC600和MBC600，以

相同的转速搅拌30分钟，将溶液通过0.22μm的滤膜

后，用二苯碳酰二肼分光光度法，测定滤液中Cr(Ⅵ)

的浓度。

溶液初始pH值对吸附Cr(Ⅵ)的影响：通过NaOH和

HCl调节初始Cr(Ⅵ)溶液pH值分别为1、2、3、4、5、

6、7、8，随后进行吸附实验。

2.3.2 吸附动力学

在0h-12h内连续测定Cr(Ⅵ)质量浓度随时间的变

化量，采用准一级动力学模型、准二级动力学模型、

Elovich动力学方程和颗粒内扩散模型进行拟合与分

析。

2.3.3 吸附等温线及热力学

分别用Langmuir、Freundlich模型对实验数据进行

非线性拟合。温度的变化可以引起吉布斯自由能、焓

变、熵变等热力学参数的变化，可以推测作用力的大

小和性质。

2.3.4 吸附解吸循环实验

以1mol/L NaOH溶液为解吸剂，对MBC600进行5次

吸附解吸循环实验，通过观察MBC600对Cr(Ⅵ)吸附性

能的变化情况，分析MBC600的重复利用性能。

3 结果与讨论

3.1 生物炭的物理表征

3.1.1 电镜扫描分析

利用SEM对BC600及MBC600的微观形貌特征进行

系统表征，结果如图2所示。原始生物炭BC600呈现出

非晶态薄片状形态，其层状结构相互交叠形成不规则

的间隙，这种致密排列导致有效吸附位点数量相对有

限。同时，在材料表面可检测到若干离散分布的游离

颗粒，这主要归因于炭化过程中残留的矿物质成分。

经改性处理的MBC600则表现出显著差异化的表面形

貌，其粗糙多孔的结构特征与蜂窝状拓扑高度相似，

孔隙体系的发达程度明显提升。MBC600表面覆盖有

大量白色颗粒状物质，这可能是锰/锌金属氧化物在液

相改性过程中发生沉淀反应并定向沉积所致[18]。

        图 2 BC600和MBC600的电镜扫描图

3.1.2 元素分析

 

                       图 3 元素分布特征图

基于EDS的元素分布特征如图3所示，结合表2的

元素定量分析数据可知：原始生物炭BC600的主要构

成成分为碳（59.12 wt%）、氧（24.45 wt%）及硅基矿

物成分。其中，高比例碳元素来源于生物质高温热解

形成的稠环芳香结构，而氧元素则主要赋存于羟基、

羧酸基和羰基等含氧官能团中,硅、铁、钙等微量元素

（合计16.43 wt%）的存在形式可能与原料灰分中的硅

酸盐矿物密切相关[19]。
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经过ZnCl2化学活化和Mn3O4纳米修饰的MBC600呈

现出显著的元素重构特征（表2b）。改性后碳元素含

量提升至85.39 wt%，反映出活化过程对无机组分的有

效去除。锌（3.16 wt%）和锰（3.80 wt%）的引入证

实了改性剂的成功负载。对比改性前后数据，氧元素

含量下降至6.51 wt%，表明表面活性位点得到定向优

化。这种元素组成的协同演变，使得改性生物炭的孔

隙结构和表面化学特性同步改善，为其吸附性能的提

升提供了物质基础[20]。

                     表 2 元素定量分析表

3.1.3 全自动比表面积及孔隙度分析

基于BET分析获得的生物炭材料结构参数如表3所

示，BC600的比表面积为48.86 m3/g，MBC600显著提升

至218.92 m3/g，孔容参数较前者增长约4.5倍。结合微

观结构表征与元素分布图谱，材料性能的显著提升可

归因于以下机制：首先，金属氧化物（Mn/Zn）的负

载效应促使材料表面形成蜂窝状多孔结构，有效拓展

了比表面积；其次，改性过程中金属氧化物优先沉积

于介孔区域，这种选择性填充作用导致平均孔径尺寸

减小[21]。

表 3 BC600和MBC600的比表面积及孔径分析结果

3.2 MBC600对Cr(Ⅵ)的吸附特性

3.2.1 不同生物炭添加量对吸附的影响

图4为不同BC600和MBC600投加量对Cr(Ⅵ)的去

除效果影响。由图4可知，在投加量小于1.2g/L时，

BC600和MBC600对Cr(Ⅵ)的去除率，均随添加量的增

加呈明显上升趋势。BC600对Cr(Ⅵ)的去除率由59.4%

提高至77.8%，而MBC600对Cr(Ⅵ)的去除率由62.7%

提高至87.4%。当投加量大于1.2g/L时,去除率增幅

减缓，BC600在1.2g/L时达到吸附平衡，最大去除率

为79.6%；MBC600在1.5g/L时达到吸附平衡，最大

去除率为95.3%。由图4可以明显看出改性后生物炭

MBC600的去除率大于原始生物炭BC600，分析原因可

能是因为改性生物炭表面孔隙增多，比表面积增加，

且表面杂质减少，官能团增加，从而使改性后的生物

炭对Cr(Ⅵ)的吸附能力增强。

而吸附量的变化趋势则与去除率情况相反,随投加

量的增大而逐渐减小，BC600从26.57mg/g降至7.98mg/

g,MBC600从44.3mg/g降至15.73mg/g，这是由于体系中

Cr(Ⅵ)总量一定,不断增大投加量,会造成吸附位点产生

重合聚集现象且难以饱和,单位吸附量反而逐渐下降
[21]。综合考虑去除效率和材料利用率,最佳投加量为

1.2-1.5g/L。

图 4 不同投加量对Cr(Ⅵ)的去除效果影响

3.2.2 初始溶液pH对吸附的影响

不同pH条件下BC600和MBC600对Cr(Ⅵ)吸附效果

的研究结果如图5所示，结果显示BC600及MBC600对

Cr(VI)的去除效率受pH变化影响显著。当反应体系

pH值从碱性向酸性过渡时，BC600的Cr(VI)去除率从

32.7%提升至80.3%，而MBC600的去除效率则从58.4%

跃升至96.8%，展现出更优异的酸性环境适应性。

该现象成因有三方面：1.酸性介质促使Cr(VI )

由高聚合态的Cr2O72-（pH>6.5）向单核的HCrO4-

（pH=2～6.5）转化，后者具有更小的水合离子半径

参数类型 BC600 MBC600
比表面积（m2/g） 48.8593 218.9203

中孔（nm） 6.0583 5.2413
总容积（cm3/g） 0.0483 0.2184
平均孔径（nm） 6.0481 3.8427
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（0.23 nm）和更高的扩散速率[22]；2.H+对材料表面金

属氧化物钝化层的选择性溶解，暴露出更多活性位点
[23]；3.生物炭表面官能团质子化（如-COOH质子化形

成-COOH2
+），亦可促进Cr(Ⅵ)阴离子与生物炭表面的

官能团发生相互作用，形成新的配合物。

由 图 5 可 知 ， 当 溶 液 p H 值 大 于 3 时 ， B C 6 0 0 与

MBC600对Cr(Ⅵ)的吸附效率均随体系碱性增强呈递减

趋势。其中BC600的去除效率由峰值降至40.2%，而改

性材料MBC600仍保持66.7%的去除水平，显示出更优

的pH适应性。

值得注意的是，反应终点pH普遍高于初始值，特

别是在强酸性条件（pH=1-3）下pH增幅最为显著，

这印证了Cr(VI)还原过程会消耗大量H+的反应机制
[23]。从工程应用角度考量，虽然强酸性环境有利于提

升去除效率，但实际运行中需平衡处理效果与操作成

本。综合来看，将反应体系控制在pH=3既能实现较高

去除率（BC600: 80.3%，MBC600: 96.8%），又可避免

强酸环境中设备腐蚀与处理成本上升问题，是较为理

想的工艺参数选择。

    图 5  不同pH条件下吸附Cr(Ⅵ)的变化特征

3.3 吸附动力学

图6(a)为不同吸附时间下BC600和MBC600对Cr(Ⅵ)

的去除效果,BC600的平衡吸附量qe为28.3mg/g,明显

小于MBC600(44.6mg/g),说明改性后Mn/Zn负载基团

的还原性在Cr(Ⅵ)的去除过程中起主要作用。通过

比较BC600和MBC600的吸附动力学曲线,可以看出

MBC600在吸附前期吸附速率和吸附量均显著大于

BC600,MBC600在2h后达到吸附平衡，而BC600在4h后

达到吸附平衡，吸附平衡时间约为BC600的一半,表明

MBC600的吸附效率高,稳定性好,这与复合材料中Zn/

Mn负载官能团协同除Cr(Ⅵ)作用有关。

图6(b)中MBC600的吸附动力学数据表明,初始阶

段，吸附量先快速增加，2h后逐渐平缓，吸附平衡时

最大吸附量qe为44.6mg/g。表4中的参数表明，准二级

动力学方程(R2=0.9664)最适合描述MBC600去除Cr(Ⅵ)

的动力学过程,说明吸附主要受化学吸附控制 [24]，

Elovich方程也能较好地拟合(R2=0.9601),表明该过程为

非均相扩散过程[25]。

                  图 6  吸附动力学拟合曲线
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由图6(c)可知，吸附过程呈现两阶段特征：(1)初

始阶段Cr(Ⅵ)在液膜扩散作用下迁移至MBC600表面并

实现快速吸附；(2)后续阶段吸附质通过颗粒内扩散

机制向孔隙内部迁移并完成固定。动力学参数对比显

示，初始阶段扩散速率常数(kd1=23.84)显著高于第二

阶段(kd2=0.67)，而边界层厚度参数C1(=1.69)明显小于

C2(=22.30)，这证实材料表面在吸附初期具有丰富的

活性位点，导致快速吸附动力学特征；随着活性位点

趋于饱和，传质过程逐渐转为孔隙扩散主导模式。图

6(c)的颗粒内扩散拟合曲线未通过坐标原点，表明该

过程并非单一控制机制。结合界面化学理论，吸附速

率可能同时受液膜扩散、表面沉淀及离子交换等多重

传质机制的协同作用[26-28]。

            表 4  MBC600的动力学模型参数

3.4 吸附热力学分析

通过Langmuir和Freundlich等温吸附模型对MBC600

和BC600在不同Cr(Ⅵ)浓度体系中的吸附行为进行拟

合分析。显示，Freundlich模型的拟合优度显著高于

Langmuir模型，更适于描述该吸附体系，说明生物炭

表面存在多分子层吸附特征[29]。KF值随温度升高而增

大，证实吸附过程为吸热反应[30]；1/n值（<1）表明生

物炭对Cr(Ⅵ)具有高效吸附能力[31]。MBC600的Kf值较

BC600显著提升，说明热解改性有效增强了其表面活

性位点的吸附性能。该结果与生物炭表面官能团优化

及孔隙结构改善密切相关[32]。

∆G小于0，表明吸附过程是自发的，且∆G随着

温度的升高而减小，说明温度越高越有利于吸附[33];

熵变∆S大于0，表明固液相互作用不太稳定并具有

随机性[34]。焓变∆H值大于0，表明吸附Cr(Ⅵ)是吸热

过程,升高温度会促进吸附。研究表明，当焓变在

20.9～418.4kJ/mol之间时为化学吸附[35]，因此，由表5

可知，MBC600和BC600均为化学吸附过程。

          表 5  MBC600的热力学模型参数

3.5 吸附解吸循环实验

由前述分析可知,碱性条件对Cr(VI)的吸附有显著

抑制作用,采用1mol/L NaOH溶液为解吸剂，进行吸附

解吸循环实验，实验结果如图7所示。

               图 7  吸附解吸循环试验结果

由图7可知，经过5次循环使用，MBC600对Cr(Ⅵ)

的去除率从96.6%降至74.4%。每次循环后解吸性能的

降低主要是由于MBC的氧化、脱附不完全、表面官能

团变化以及材料回收损失有关，这些因素共同影响了

MBC的去除性能[36-37]。综合来看，MBC600具有较好稳

定性，在实际应用中有较强的应用潜力。

3.6 机理分析

结合吸附动力学和热力学分析结果,推测MBC600

对Cr(Ⅵ)的去除机制包括静电吸附、表面络合、还原

动力学模型 模型参数 数值

准一级动力学模型

K1 0.40

Qe 47.86

R2 0.9322

准二级动力学模型

K2 0.22

Qe 46.52

R2 0.9664

Elovich 动力学

α 0.037

β 36.59

R2 0.9601

颗粒内扩散模型

Kd1 23.84

C1 1.69

R2 0.9876

Kd2 0.67

C2 22.30

R2 0.9794
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作用、离子交换和物理吸附。在酸性条件下，Cr(VI)

在水溶液中以阴离子形式存在（如Cr2O7
2-或HCrO4

-

），Mn3O4和含Zn物种表面带正电（Zeta电位>0），通

过静电引力吸附Cr(VI)阴离子，而生物炭表面的含氧

官能团（如-OH、-COOH）与Cr(VI)发生络合反应，

形成稳定的表面络合物[38]，Mn3O4和ZnO表面的活性位

点也可与Cr(VI)发生配位作用 [39-41]。同时，Mn3O4具有

强还原性，可将Cr(VI)还原为Cr(III)，同时自身被氧化

为MnO2
[42]，反应式如下：

HCrO4
-+3Mn2++7H+→Cr3++3Mn3++4H2O

Cr(III)毒性较低，且易与表面-OH结合形成Cr(OH)3

沉淀，或被Mn氧化物包裹。生物炭表面也可能存在离

子交换作用，即生物炭表面的Zn2+和Mn2+可能与Cr(VI)

发生离子交换，进一步吸附Cr(VI)[4]。与此同时，生物

炭表面也存在着物理吸附作用，改性后高比表面积的

微孔/中孔结构通过物理吸附捕获Cr(VI)[28]。

4 结论与展望

本研究以板栗苞壳为原材料，与氢氧化钾共热制

备了原始生物炭BC600，随后采用Mn/Zn联合改性法制

备了MBC600，通过物理表征和吸附动力学、热力学

分析了吸附特性，并探究了其从废水中吸附Cr(VI)的

潜力。主要得到以下结论：

a ） 通 过 材 料 表 征 ， 得 到 生 物 炭 的 比 表 面 积

MBC600>BC600，相比于BC600，MBC600的比表面积

和孔容分别比BC600增加约4.5倍；原始生物炭的结构

是长条形层状结构，表面较为光滑吸附位点较少，改

性生物炭的孔隙率比BC600明显增加，且材料表面和

孔隙中均匀分散着大量负载基团；相比于原始生物

碳，改性后的生物炭除主要元素C、O、Si外，还负载

了Zn、Mn元素，使其表面活性官能团元素增多，吸附

潜力增强。

b）随着投加量的增加，MBC600对水溶液中Cr(Ⅵ)

的去除率可达95%以上,最适投加量为1.5g/L；随pH的

升高吸附量显著降低，最适pH为3；经5次循环吸附去

除率降至74.4%。

c）吸附动力学研究表明， MBC600最佳吸附时

间为2h，BC600为4h，吸附过程均以化学吸附为主，

MBC600的吸附过程为多层非均相扩散过程,化学吸附

和颗粒内扩散为主要限速步骤。

d）MBC600对Cr(Ⅵ)的去除机制包括静电吸附、表

面络合、还原作用、离子交换和物理吸附。
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