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摘 要：采用共沉淀法将Fe3O4掺杂在富含铈研磨抛光污泥(Hydrous ceric oxide, HCO)中制备出一种新型

HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂，分别以Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)为处理对象，考察了Ce和Fe的摩尔比、pH、投加量和时

间对HCO-(Fe3O4)x吸附除锑的影响，并研究了不同 n(Ce)/n(Fe)时的等温吸附模型、吸附动力学和吸附机

理。结果表明：当n(Ce)/n(Fe)为1:0.67和1:1、pH为3和2、温度为35 ℃条件下，HCO-(Fe3O4)x对Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的最大吸附量分别可以达到46.00 mg/g和58.34 mg/g，能有效去除水中的锑离子；HCO-(Fe3O4)x吸附

Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)过程均符合 Langmuir 等温吸附模型和准二级反应动力学模型，以化学吸附为主。EDS、

XRD和XPS等表征结果显示：HCO与Fe3O4的复合制备提高了比表面积并形成了FeCe2O4、FeOOH、Fe3O4

和Fe2O3等无定型铁氧化物，为吸附过程中Fe-O-Sb和Ce-O-Sb络合物的形成提供了条件，从而促进了Sb

(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的吸附去除。
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锑(Sb)及其化合物因具有慢性毒性、致癌性及

全球迁移性特点[1−2]，被世界卫生组织(WHO)、美

国环境署(USEPA)和欧盟等多个组织列为优先控制

污染物和全球性污染物[3]。由于锑矿石的风化、锑

矿开采和锑及其化合物在阻燃剂、制陶、塑料、电

池和颜料等工业领域广泛使用[3]，导致部分水环境

中锑的浓度不断升高，引发了一系列水环境污染问

题。因此，水溶液中锑的去除成为我国锑矿区环境

领域亟待解决的关键问题[1, 4−7]。

水溶液中锑的去除方法有凝固法[8]，混凝沉淀

法[7]、离子交换法[9]、生物修复法[10]和吸附法[11]等，

其中吸附法因具有成本低、效率高、操作简单、处

理量大、可适应不同环境等众多优点，被认为是最

有前途的除锑技术[1, 7, 12]。Fe3O4是常用的吸附除锑

材料，具有吸附所需时间短、成本低、pH适应范

围广、易回收等优点，但存在对Sb(Ⅴ)吸附容量较

小的不足[13]。因此，如何制备高吸附容量的载铁复
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合吸附剂是当前的研究热点[1−2, 14]。近年来，研究

发现Fe3O4基质中掺杂锰、锆、铈等金属可制备出

具有多孔状结构双金属复合吸附材料[15−17]，其吸附

容量显著提高[18−21]，并保留了Fe3O4泥水分离效果

好、易回收与再生等优点[22−23]。稀土铈及CeO2水

解可携带很多高亲和力的羟基[24]，且铈离子可使吸

附剂表面带正电荷，有利于锑酸根 (H2SbO−，
Sb(OH)-6、砷酸根、铬酸盐等吸附去除[21, 25]，因此，

铈及其氧化物在吸附剂改性合成与制备中受备受关

注[26−27]，如一些研究者发现铈掺杂Fe或Fe3O4吸附

剂对 Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)具有很好的吸附效果[18, 24, 28−29]。

但铈作为一种稀有金属和战略物资[30−31]，有限的资

源和昂贵的价格制约其规模化应用。为此，

ZHANG等[12]以“资源循环再利用”和“以废治废”

为指导思想，以富含水合氧化铈 (Hydrous ceric

oxide: CeO2.nH2O, 简称 HCO)的研磨抛光污泥和

Fe3O4为原料制备出Fe3O4/HCO复合吸附剂，并初

步探讨了其吸附去除Sb(Ⅲ)的性能，但是对HCO

与 Fe3O4 掺杂制备的化学反应过程与最佳 n(Ce)/

n(Fe)缺乏深入研究[12]，导致 HCO-Fe3O4复合吸附

剂优化制备的条件不明确。此外，自然水体中锑主

要以 Sb(Ⅴ)形态存在[1−2]，而 Fe3O4/HCO吸附去除

Sb(V)的影响因素、机理及与去除Sb(Ⅲ)的差异等

尚不清楚[12]，有待深入研究。基于此，本文作者以

富含HCO的研磨抛光污泥为基质，采用改进的共

沉淀法制备了不同n(Ce)/n(Fe)的HCO-Fe3O4复合吸

附剂(HCO-(Fe3O4)x)，考察了HCO-(Fe3O4)x吸附去

除水中Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的影响因素(n(Ce)/n(Fe)，pH

和时间)及吸附性能、吸附等温模型和吸附动力学

过程；并利用现代测试技术对不同 n(Ce)/n(Fe)的

HCO-(Fe3O4)x、吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)前后的表面形

貌、晶体结构、锑的价态等进行表征，以期阐明

HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的途径、差异及

机理。

1 实验

1.1 HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂制备和表征

研磨抛光污泥取自LSKJ公司的污水处理厂，

主要成分：水分(80.5%)、氧化铈(7.8%)、二氧化硅

(4.5%)、氧化铝(3.8%)、氧化钙(2.8%)和其他物质

(0.6%)等。取一定质量的污泥，在100 ℃下脱水烘

干后将其研磨过15 μm的筛，备用。

采用改进的共沉淀法制备 HCO-(Fe3O4)x吸附

剂[12, 32]。首先，向三个 500 mL的三口烧瓶中分别

加入含有0.1 mol、0.2 mol、0.3 mol Ce离子的HCO

研磨抛光污泥，然后通氮气10 min，再分别加入含

有 0.2 mol 的 FeSO4·7H2O 和 0.4 mol 的 FeCl3·6H2O

溶液各 50 mL。其次，在水浴锅 60 ℃，350 r/min

的搅拌条件下，缓慢加入7%(体积分数)的氨水溶液

200 mL。再次，在三口烧瓶一端持续通氮气的条件

下搅拌反应 2 h，得到悬浮溶液；并用去离子水以

及无水乙醇对其洗涤，经磁铁分离后在 80 ℃真空

干燥至恒定质量。最后，将干燥的材料研磨成粉

末，在氮气保护下储存备用。根据HCO投加量的

不同，得到 n(Ce)/n(Fe)为 0.5、1.0 和 1.5 的 HCO-

(Fe3O4)x吸附剂。

采用扫描电子显微镜 (SEM， JSM-6380LV，

JEOL Ltd.)对抛光污泥以及HCO-(Fe3O4)x吸附剂的

形貌和结构进行表征，工作电压为5.0 kV；利用能

谱仪(EDS，Bruker XFlash 5010，Germany)对HCO-

(Fe3O4)x吸附剂复合前后以及吸附Sb后剩余物中的

元素进行分析；利用 X 射线衍射仪 (XRD，D8

Advance, Brook AXS Ltd.， Germany) 对 HCO-

(Fe3O4)x制备前后以及吸附Sb后剩余物中的化合物

进行扫描分析，扫描范围为10°~90°，扫描速度为

1 (°)/min，扫描步长为0.02°；利用X射线电子能谱

(XPS， Thermo Scientific: Esala 250Xi) 对 HCO-

(Fe3O4)x吸附Sb前后的Ce、Fe和Sb等元素进行价

态分析，确定了它们的结合态，所有结合能以

285.1 eV处的碳峰C 1s作为参考值，分析软件为

XPS Peak[12, 18]； 利 用 Anton Paar GmbH 分 析 仪

(Quanta-chrome Instruments, version 11.02, Autosorb

EVO，USA)以氮气吸附−脱附法对HCO-(Fe3O4)x的

比表面积(BET)进行测定。

1.2 吸附/解吸实验

1.2.1 序批吸附试验

采用序批装置开展吸附试验：在 250 mL锥形

瓶中配制浓度为 20 mg/L 的 Sb(Ⅲ)溶液 4 份 (100

mL)，利用 1 mol/L盐酸溶液或氢氧化钠溶液将 pH

调节到5±0.1。然后分别加入不同Ce、Fe摩尔比的

HCO-(Fe3O4)x吸附剂各0.2 g。在(25±1) ℃条件下控

制搅拌速度(150 r/min)，当达到平衡时，取上清液
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过0.45 μm膜后测定Sb(Ⅲ)残留浓度，计算去除率。

以相同的方法考察HCO-(Fe3O4)x对Sb(V)的吸附效

果。所有的试验均进行三次平行试验。根据Sb(Ⅲ)

和Sb(Ⅴ)的去除率及吸附容量，选择最佳Ce、Fe摩

尔比的HCO-(Fe3O4)x吸附剂开展后续研究。

在 HCO- (Fe3O4)x(x 为 1.5 或 1)投加量为 2000

mg/L、反应时间为2 h、温度为(25±1) ℃的条件下，

考察溶液初始 pH为 2.0、3.0、4.0、5.0、6.0、7.0、

8.0 和 9.0 对 HCO- (Fe3O4)x 吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的

影响。

在 HCO- (Fe3O4)x(x 为 1.5 或 1)投加量为 2000

mg/L、溶液初始 pH为 5、温度(25±1)℃的条件下，

考察反应时间为 30 min~12 h对HCO-(Fe3O4)x吸附

Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的影响，确定其反应平衡时间。

1.2.2 吸附等温模型实验

根据 1.2.1的实验过程进行吸附等温实验，实

验过程：配制100 mL浓度为的Sb(Ⅲ)(10~200 mg/L)

或Sb(V)(10~100 mg/L[33])溶液，加入 0.2 g的HCO-

(Fe3O4)x在 25 ℃的恒温摇床中震荡 6 h后，取上清

液通过0.45 μm膜后测定Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)残留浓度，计

算平衡吸附量；并利用 Langmuir( 见式 (1)) 和

Freundlich(见式(2))吸附等温模型对实验数据进行

拟合[7]：

ρe

qe

=
1

qmaxb
+

ρe

qmax

(1)

lg qe = lg Kf +
1
n

lg ρe (2)

式中：ρe为吸附平衡时溶液中Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)的浓度，

mg/L；qe和qmax分别为平衡吸附容量和最大吸附容

量，mg/g；b为Langmuir吸附常数，L/mg；Kf和

1/n为Freundlich吸附常数。

1.2.3 吸附动力学实验

试验过程：配制 100 mL浓度为 100 mg/L的

Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)溶液，加入0.2 g的吸附剂在25 ℃的恒

温摇床中震荡，取不同反应时间的上清液后过

0.45 μm膜后用测定Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)的残留浓度，计算

Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的去除率和吸附量，并利用准一级

动力学模型(见式(3))和准二级动力学模型(见式(4))

对数据进行拟合[7]：

qt = qe [1 - exp(k1t)] (3)

qt = qe - qe (k2qet + 1) (4)

式中：t为吸附时间，min；qt为 t时刻的吸附量，

mg/g；k1为准一级吸附速率，min−1；k2为准二级吸

附速率，g/(mg·min)；qe 为 t 时刻的吸附平衡量，

mg/g。

1.2.4 解吸实验

根据文献 [18]的研究结论，采用 0.1 mol/L

NaOH 溶液对 HCO-(Fe3O4)x吸附后的 Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)

进行解吸再生；解吸再生后的 HCO-(Fe3O4)x经过

滤、干燥后，再进行 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ) 的吸附实验，

评价其再生能力。

1.3 分析方法

称取适量的酒石酸锑钾(C8H4K2O12Sb2)和焦锑

酸钾(K2H2Sb2O7.4H2O)，制备出 1.0 g/L的Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的标准储备液，在试验中，取适量储备液稀

释得到所需浓度的Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)溶液[12]。实验试

剂均为优级纯，实验用水均为去离子水。根据文献

[12]提供的方法，采用氢化物发生原子荧光光谱仪

(HG-AFS, AF-9600,中国北京科创海光仪器有限公

司)分别对Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的浓度就行测定。该方法

的最低检测浓度为1 μg/L，样品均在试验后24 h内

完成测试；该方法对锑的回收率达90%以上，误差

率小于1%。

2 结果与讨论

2.1 表征分析

HCO抛光污泥以及3种HCO-(Fe3O4)x吸附剂的

表观形貌特征如图1所示。抛光污泥的表面相对光

滑，孔隙结构不太明显(见图 1(a))，掺杂Fe3O4后，

吸附剂表面出现了较多的颗粒 (见图 1(b)、 (c)、

(d))，且随着Ce、Fe摩尔比增加，吸附剂表面粗糙

度增加，实测总孔容也随之增加(见表 1)。EDS能

谱(见表 1)分析表明：抛光污泥中主要成分为 Ce

(31.92%)和 O(27.26%)；HCO-(Fe3O4)x 主要成分依

次为Fe(28.49%~17.56%)，Ce(13.85%~27.64%)和O

(17.28%~26.51%)，这些结果暗示了反应生成的

Fe3O4负载到了具有多孔活性的HCO研磨抛光污泥

的表面[18]，形成了具有多孔和多活性位点的HCO-

(Fe3O4)x吸附剂。这也从氮气吸附−脱附法测定的

比表面积(SBET)参数(见表1)得到了佐证，如n(Ce)/

n(Fe)为 1:2时的 SBET为 98.64 m2/g，与QI[18]采用铈

掺杂Fe3O4得到最大比表面积(SBET)的 132.2 m2/g接
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近，是 n(Ce)/n(Fe)为 1:0样品(40.60 m2/g)的 2.4倍；

且n(Ce)/n(Fe)从1:2增加1:0.67时，SBET从98.64 m2/g

增加至108.57 m2/g，可见HCO-(Fe3O4)x的SBET随着

x 值减小而增加，即增加 n(Ce)/n(Fe)可提高 HCO-

(Fe3O4)x 的 SBET， 为 吸 附 提 供 了 更 多 的 活 性

位点[18, 34]。

采用XRD技术对HCO污泥和HCO-(Fe3O4)x复

合吸附剂进行物相表征(见图2(a))。从XRD谱上可

以看出，HCO抛光污泥在28.50°、33.03°、47.46°、

56.32°、59.07°、69.42°、76.71°、79.11°和88.38°处

有 9 个主要峰值，均属于方铈矿晶体面。但在

HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂中，方铈矿的衍射强度峰

值均减弱，且位置发生了变化，暗示了Fe3O4的加

入改变了方铈矿的晶体结构[18, 25]。结合XPS分析，

可推测合成在制备中Fe3O4和HCO发生了如式(5)的

复合反应，生成了有利于吸附锑的FeCe2O4
[12, 18]。

Fe3O4+6HCO+OH−=3FeCe2O4↓+3H2O (5)

全扫描 XPS 谱(见图 2(b))显示，抛光污泥和

HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂的主要成分为O、Ce，这

与EDS分析结果吻合；在3种HCO-(Fe3O4)x吸附剂

中均检测到与Fe相对应的新峰，表明Fe成功的负

载到抛光污泥表面。图2(c)所示为Fe的精细谱扫描

发现在结合能 711 eV和 724 eV处有的衍射峰，研

究表明在711 eV处的Fe主要以含—OOH官能团的

FeOOH和 Fe3O4两种形式存在，在 724 eV处的 Fe

主要以 Fe2O3形式存在[18]。由此推断，3 种 HCO-

(Fe3O4)x中Fe主要是以FeOOH、Fe3O4和Fe2O3三种

形态存在[18, 24, 28−29]；与此同时，文献[35−37]也表明

这些无定型铁氧化物对锑有较好的吸附效果。对3

表1 不同Ce/Fe摩尔比HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂的表征参数

Table 1 Characterization parameters of different HCO-(Fe3O4)x adsorbents

Adsorbent type

HCO

HCO-(Fe3O4)0.5

HCO-(Fe3O4)1.0

HCO-(Fe3O4)1.5

n(Ce)/n(Fe)

1:0

1:2

1:1

1:0.67

w(O)/%

27.26

17.28

26.51

26.15

w(Ce)/%

31.92

13.85

23.09

27.64

w(Fe)/%

0.64

28.49

21.82

17.56

SBET/(m2·g−1)

40.60

98.64

105.12

108.57

Vtot/(cm3·g−1)

0.109

0.159

0.214

0.228

Average hole

diameter/nm

17.46

6.77

5.53

4.82

图1 HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂的SEM像

Fig. 1 SEM images of HCO-(Fe3O4)x composite adsorbents: (a) n(Ce):n(Fe)=1:0; (b) n(Ce):n(Fe)=1:2; (c) n(Ce):n(Fe)=1:1;

(d) n(Ce):n(Fe)=1:0.67
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种HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂中Ce 3d进行扫描发现，

Ce 3d的XPS能谱在 882、890、900和 916 eV处出

现衍射峰(见图 2(d))，相关文献[18, 25]表明三处衍射

峰为Ce3+衍射峰，在 916.00 eV为Ce4+衍射峰，表

明HCO-(Fe3O4)x中Ce3+和Ce4+两种价态的铈共存，

这两种铈离子均可水解可携带羟基[24]，从而有利于

Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的吸附。

2.2 Ce、Fe 摩尔比对 HCO- (Fe3O4)x 吸附除锑的

影响

Ce、Fe 摩尔比分别为 1:0(HCO)、0:1(Fe3O4)、

1:2、1:1、1:0.67的HCO-(Fe3O4)x吸附去除Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的效果如图 3 所示。由图 3 可知，HCO-

(Fe3O4)x吸附去除 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的效果优于纯的

HCO或Fe3O4，表明HCO-(Fe3O4)x复合制备能够提

图2 HCO-(Fe3O4)x吸附剂吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)前后的XRD谱和XPS谱分析

Fig. 2 XRD and XPS analysis of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ) before and after adsorption by HCO-(Fe3O4)x adsorbent: (a) XRD; (b)

XPS; (c) Fe 2p; (d) Ce 3d without Fe; (e) Ce 3d; (f) Sb 3d
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高水溶液中锑离子的去除。当 n(Ce)/n(Fe)从 1:2升

高到 1:0.67 时，Sb(Ⅲ)去除率从 86.69% 升高到

95.46%，即 Sb(Ⅲ)去除率随Ce、Fe摩尔比的增加

而升高，这与QI等[18]和CHEN等[28]的研究结果一

致；但当n(Ce)/n(Fe)从1:2增加到1:0.67时，Sb(Ⅴ)

去除率先从 54.36% 升高到 78.57%，然后降低至

67.75%，即 Sb(Ⅴ)去除率随 Ce、Fe 摩尔比的增

加先增加然后减小。由此可见，Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)

去除率随Ce、Fe摩尔比变化呈现不同的变化趋势，

究其原因可能是 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)与HCO-(Fe3O4)x反

应过程不同所造成的，Ce2O3所携带的高亲和力羟

基在吸附去除 Sb(Ⅲ)过程中起到主要作用[24]，Sb

(Ⅲ)去除率随着Ce、Fe摩尔比增加而升高，但Sb

(Ⅴ)主要通过 FeOOH和X≡Fe—OH的络合作用得

到去除[18, 25]，当HCO掺杂元素浓度较高，阻碍了

无定型铁(Fe3O4)粒子的成核过程，影响其的结构和

元素价态等[18]，使Sb(Ⅴ)的去除率下降。相同条件

下，HCO-(Fe3O4)x对Sb(Ⅲ)的吸附去除效果明显优

于对Sb(Ⅴ)的吸附去除效果，这与试验所控制pH=

5.0有关。综上所述，Ce、Fe摩尔比分别为 1:0.67

和1:1的HCO-(Fe3O4)x对Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)分别有较好

的吸附去除效果，因此，分别以该Ce、Fe摩尔比

的 HCO-(Fe3O4)x开展后续的 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)吸附

去除实验。

2.3 pH 和吸附时间对 HCO-(Fe3O4)x吸附除锑的

影响

图 4(a)所示为不同初始 pH 对 HCO-(Fe3O4)x吸

附去除 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的影响。由图 4(a)可知，当

pH在2~7时，对Sb(Ⅲ)去除率在98.17%~94.41%之

间，当 pH升高到 9时，对 Sb(Ⅲ)的去除率缓慢下

降，可见pH对Sb(Ⅲ)去除的影响较小；当pH为2~

4 时，对 Sb(Ⅴ)的去除率在 96.86%~91.25% 之间，

但从4升高到9时，HCO-(Fe3O4)x对Sb(Ⅴ)的去除率

持续下降，可见pH会显著影响Sb(Ⅴ)的去除，这与

DENG等[7]和QI等[18]的研究结论一致。究其原因是

pH会影响Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)在水溶液中的形态[38]，也

会影响HCO-(Fe3O4)x中 FeOOH等无定型铁的水解

程度[18]，导致 Sb(Ⅴ)的去除率下降。当 pH 在 2~7

时，Sb(Ⅲ)在水溶液中主要以Sb(OH)3或H3SbO3的

形态存在[38]，Sb(OH)3 易与 Fe3O4、Ce2O3 生成 X≡
Fe-Sb(OH)2

[39]和 CeSbO3
[40]沉淀，且该反应过程受

图 3 不同Ce、Fe摩尔比对HCO-(Fe3O4)x吸附去除Sb(Ⅲ)

和Sb(Ⅴ)的影响

Fig. 3 Effect of molar ratio of Ce and Fe on adsorption of

Sb( Ⅲ) and Sb( Ⅴ) by HCO- (Fe3O4)x (Initial antimony

concentration[Sb(Ⅲ)]=[Sb(Ⅴ)]: 20 mg/L; Adsorbent dosage:

2.0 g/L; pH: 5.0±0.1)

图 4 pH和吸附时间对HCO-(Fe3O4)x吸附去除Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的影响

Fig. 4 Effect of pH and adsorption time on removal rate

of Sb(Ⅲ) and Sb( Ⅴ) by HCO- (Fe3O4)x (Initial antimony

concentration [Sb(Ⅲ)]=[Sb(Ⅴ)]: 20 mg/L; Adsorbent dosage:

2.0 g/L): (a) pH; (b) Adsorption time
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pH影响很小，故 pH为 2~7时对HCO-(Fe3O4)x吸附

去除Sb(Ⅲ)的影响较小；当 pH继续升高，会抑制

FeOOH的生成和铁离子溶解[41]，进而导致Sb(Ⅲ)去

除率下降，这与FAN等[34]的研究结论一致。当pH

为 2~2.7时，Sb(Ⅴ)在水溶液中主要以H3SbO4形态

存在[18, 38]，易被吸附在吸附剂表面，故去除效率高；

但pH从2.7升高9，水溶液中Sb(OH)-6形态的Sb(Ⅴ)

会随pH升高而增加[18, 38]，OH−与Sb(OH)-6之间竞争

加剧[34]，导致Sb(Ⅴ)去除率随pH升高呈下降趋势。

同时，与其他含铁或载铁复合吸附材料对比(见表

3)[35, 42−45]，HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂可在较广的pH

范围内对Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)实现高效去除，体现了良

好的应用潜能。综上所述，HCO-(Fe3O4)x吸附去除

Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的最优pH可分别控制在2~7和2~4。

吸附平衡时间是衡量吸附剂性能的一个重要指

标。由图 4(b)可知，HCO-(Fe3O4)x吸附去除Sb(Ⅲ)

和 Sb(Ⅴ)的平衡时间分别为 3 h和 6 h，表明HCO-

(Fe3O4)x吸附Sb(Ⅲ)的速度比吸附Sb(Ⅴ)要快。产生

这样结果的主要原因可能是：HCO-(Fe3O4)x吸附

Sb(Ⅲ)是属于单层吸附[12, 18]，相邻吸附位点吸附过

程不会相互影响；HCO-(Fe3O4)x吸附Sb(Ⅴ)是属于

多层吸附，吸附速度由溶液浓度及温度相关的吸附

速率决定[7]，这也与后续吸附等温模型的结论是一

致的。此外，与铁锰双金属氧化物(Sb(Ⅲ)(5 h))[46]、

铁和锆负载橘子皮废渣(Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)(24 h))[15]以

及四氧化三铁负载沸石(Sb(Ⅴ)(13 h))等铁基质吸附

剂相比，HCO-(Fe3O4)x吸附去除 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的

所需时间更短，具有良好的应用潜能。

2.4 吸附等温模型

采用吸附等温模型对HCO-(Fe3O4)x吸附Sb(Ⅲ)

和Sb(Ⅴ)的过程进行拟合，其结果见图5和表2。由

表 2可知，各温度下Langmuir模型吸附 Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的相关系数R2均高于 Freundlich模型，表明

Langmuir模型能较好的描述Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)在HCO-

(Fe3O4)1.5上的吸附过程。考虑到Langmuir模型假定

吸附基质表面所有吸附位点都具有相等的溶质亲和

性，且相邻吸附位点吸附过程不会相互影响[7, 12, 34]，

图5 Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ) 吸附等温模型图

Fig. 5 Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ) adsorption isotherm model: (a) Sb(Ⅲ) Langmuir; (b) Sb(Ⅲ) Freundlich; (c) Sb(Ⅴ) Langmuir;

(d) Sb(Ⅴ) Freundlich
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因此，推出HCO-(Fe3O4)1.5吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)主要

属于单层吸附和化学吸附。但各温度下Freundlich

模型吸附 Sb( Ⅲ) 和 Sb( Ⅴ) 的相关系数 R2 只比

Langmuir模型的略低，暗示了HCO-(Fe3O4)1.5吸附

Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)过程中包含了单层(化学)和多层(物

理)吸附[7]，属于协同吸附[7, 34]。此外，各温度下

HCO-(Fe3O4)1.5吸附Sb(Ⅴ)的Freundlich模型参数1/n

比吸附Sb(Ⅴ)的均要小，暗示Sb(Ⅲ)比Sb(Ⅴ)更容易

被HCO-(Fe3O4)1.5吸附[47]，这从吸附平衡时间也得

到了验证。

HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的最大吸附

容量为 46.00 mg/g和 58.34 mg/g，比MnFe2O4吸附

Sb( Ⅲ) (10.66 mg/g) [48]、 Fe3O4/HCO 吸附 Sb( Ⅲ)

(22.85 mg/g)[12]、掺铈磁性生物炭吸附 Sb(Ⅴ)(25.0

mg/g)[25]等的吸附容量均要大，虽然小于铁−锆双金

属氧化物吸附Sb(Ⅴ)(60.4 mg/g)[42]、铁锰复合氧化

物吸附Sb(Ⅲ)(214.28 mg/g)[46]和铁/锆负载橘子皮废

渣[15]吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的吸附容量，但是考虑到

表3 不同吸附剂对Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)吸附性能的比较

Table 3 Comparison of adsorption properties of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ) by different adsorbents

Adsorbent

iron-zirconium bimetal oxide

Hematite modified magnetic

nanoparticles

γ-FeOOH

Fe(Ⅲ)-treated humus

sludge adsorbent

Nano-FeO(OH) modified

clinoptilolite

Fe-Mn binary oxide

Metal-loaded saponified

orange waste

Fe3O4@Zeolite

Ce-doped magnetic biochar

MnFe2O4

Fe(Ⅲ)-treated fungal aerobic

sludge

Fe3O4/HCO

HCO-(Fe3O4)x

HCO-(Fe3O4)x

Sb valence

state

Sb(Ⅴ)

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅴ)

Sb(Ⅴ)

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅲ)/Sb(Ⅴ)

Sb(Ⅴ)

Sb(Ⅴ)

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅴ)

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅴ)

Sb concentration/

(mg·L-1)

0−25

0.11

6.09

20

−
24.35−234.5

15

5.1

50

894.3

20

10−200

10−200

10−100

pH

7

4.1

4

3.4

＜2.7

3

2.5

2−4

2−12

2.0

3.4

7.0

2−7

2−4

Time/h

3

2

24

5

−
5

24

13

15

-

5

2

4

6

Adsorption

capacity/(mg·g−1)

60.4

36.7

34.09

22.6

7.17

214.28

170.45/227.67

19

25.0

10.66

19

22.85

43.77−46.00

56.93−58.34

Removal

rate/%

−

95.5

−
95

−
−
−
85

−
−
−

＞90

＞94

81−96

Reference

[42]

[43]

[35]

[7]

[44]

[46]

[15]

[41]

[25]

[48]

[45]

[12]

This study

This study

表2 吸附等温模型参数

Table 2 Adsorption isothermal model parameters

Sb valence state

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅴ)

Temperature/℃

25

30

35

25

30

35

Langmuir

qmax/(mg·g-1)

43.77

45.27

46.00

56.93

57.18

58.34

b/(L·mg-1)

0.135

0.149

0.172

0.050

0.055

0.06

R2

0.957

0.962

0.964

0.962

0.971

0.969

Freundlich

Kf

12.197

13.037

13.907

7.478

8.231

9.099

1/n

0.279

0.274

0.268

0.410

0.397

0.385

R2

0.941

0.947

0.943

0.934

0.948

0.951
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HCO来源于污泥，属于废物再利用，因而具有潜

在的应用价值。

2.5 吸附动力学

采用准一级动力学和准二级动力学模型对

HCO-(Fe3O4)x吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的过程进行拟合，

其拟合图、拟合参数如图 6和表 4所示。由表 4可

知，准二级动力学模型拟合 HCO-(Fe3O4)x 吸附

Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的相关R2分别为 0.985和 0.982，高

于相关的准一级动力学拟合的相关 R2，因此，

HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的动力学过程宜

采用准二级动力学模型来拟合，暗示了电子共用或

电子转移是吸附动力的主要来源，且化学吸附为

主[12, 25]，这与WANG等[25]研究结果是一致的。准

二级动力学模型计算得到HCO-(Fe3O4)x吸附Sb(Ⅲ)

和Sb(Ⅴ)的 qe值分别为 37.845 mg/g和 44.029 mg/g，

与实验值(46.00 mg/g和58.34 mg/g)接近，进一步暗

示Fe3O4@HCO吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)动力学过程遵循

准二级动力学模型，即Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的整个吸附

过程受固液界面化学反应的控制[7]。

2.6 吸附机理

通过上述分析总结，推测HCO-(Fe3O4)x吸附

Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的机理主要有：

1) 准二级动力学模型可较好地拟合 HCO-

(Fe3O4)x吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的动力学过程，暗示了

吸附过程中Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)离子受到固液界面所发

生的化学反应控制[12, 18, 25]。同时，Elovich模型也能

描述HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的动力学过

程，暗示了非均质层扩散反应在吸附过程中也起了

一定的作用[12, 34]。此外，文献[7, 18]中报道铁基质

吸附剂吸附锑的动力学过程可以用多种模型来拟

合，推测HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)有不同

的吸附途径；且 HCO-(Fe3O4)x具有很大的比表面

积，可提供更多的吸附位点，吸附更均匀。

2) 多种配位体交换反应在吸附过程中起到主要

的作用。HCO- (Fe3O4)x 合成制备过程中，随着

Fe3O4的掺杂生成了FeCe2O4化合物(见式(5))，与抛

光污泥相比，也带入了更多的负电荷。吸附锑时，

FeCe2O4水解过程中先与水之间发生电子、离子转

移，形成双电子层结构，生成高比表面积且表面具

体大量的羟基的无定型水合铁氧化物 X≡Fe—

OH[18, 49]，然后在铁氧化膜上通过配位体交换反应

与Sb(Ⅲ)或Sb(Ⅴ)生成FeOH2SbO3(见式(8))、X≡
Fe—Sb(OH)2(见式(9))、FeOSb(OH)6(见式(12))和

Fe—O—Sb(OH)-5(见式(13))等化合物[12, 18]，使锑得

到去除，其过程如图7所示。

图6 HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的动力学模型图

Fig. 6 Kinetic model diagram of adsorption of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ) by HCO-(Fe3O4)x composite adsorbent: (a) Sb(Ⅲ); (b) Sb(Ⅴ)

表4 吸附动力学模型参数

Table 4 Parameters of adsorption kinetics model

Sb valence state

Sb(Ⅲ)

Sb(Ⅴ)

Pseudo-first order kinetic model

qe/(mg·g−1)

32.575

39.810

k1/min−1

0.018

0.018

R2

0.945

0.923

Pseudo-second-order model

qe/(mg·g−1)

37.845

44.029

k2/(g·mg−1·min−1)

0.001

0.001

R2

0.985

0.982
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3) 络合反应与氧化反应促进了吸附反应进行。

从XRD谱(见图 2(a))和XPS谱(见图 2(c)、(e))的分

析中可看出：HCO-(Fe3O4)x中的Ce主要以CeO2和

Ce2O3的形式存在，吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)后，Ce(Ⅲ)

的峰结合能发生了迁移，表明CeO2和Ce2O3通过络

合反应与 Sb(Ⅲ)或 Sb(Ⅴ)反应生成的CeSbO3(见式

(6))或 CeSbO4(见式 (11))等形式的 Ce-O-Sb 化合

物[18]，从而使水溶液中锑离子得到去除。进一步对

吸附Sb(Ⅲ)后的剩余产物Sb 3d进行XPS分析(见图

2(f))发现：在结合能为 531.68 eV处出现一个较为

突出的峰，表明存在Ⅴ价态的锑[25])，而由图2(c)和

(e)也可发现，Ce和Fe的峰结合能发生迁移，考虑

到 CeO2具有氧化性[50−51]，推断 Sb(Ⅲ)在吸附过程

中能够被CeO2和Fe2O3等氧化为Sb(Ⅴ)(见(式(7)和

(10))，进一步形成了新的Ce-O-Sb和Fe-O-Sb络合

物形成[18, 25]，再发生式(8)~(11)的反应能使Sb(Ⅴ)得

到去除。此外，对吸附Sb(Ⅴ)后的产物进行分析表

明未见Sb(Ⅲ)吸收峰(见图2(f))，即该过程未发生还

原反应。

Ce2O3+2Sb(OH)3→2CeSbO3+3H2O (6)

2Ce4++Sb3+→2Ce3++Sb5+ (7)

FeOOH+SbO3 -
3 +H+→FeOH2SbO3+H2O (8)

X≡Fe—OH+Sb(OH)3→X≡Fe—Sb(OH)2+H2O (9)

FeO·Fe2O3+Sb3++H+→Sb5++FeO+H2O (10)

Ce2O3+Sb(OH)-6+H+→CeSbO4+H2O (11)

FeOOH+Sb(OH)-6+H+→FeOSb(OH)6+H2O (12)

X≡Fe—OH+Sb(OH)-6→Fe—O—Sb(OH)-5+H2O (13)

综上所述可知，HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的机理主要包括在吸附剂表面发生配位体交

换反应、络合反应等化学反应。此外，Sb(Ⅲ)还会

与 CeO2 和 Fe2O3 发生氧化反应，这也是 HCO-

(Fe3O4)x吸附Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的差异所在。

2.7 吸附解吸

根据文献 [18]的研究结论，采用 0.1 mol/L

NaOH溶液对HCO-(Fe3O4)x吸附后的Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)

进行解吸再生试验，以评价HCO-(Fe3O4)x的可重复

利用性能，其结果如表5所示。由表5可知，初次

使用 HCO-(Fe3O4)x吸附剂对 20 mg/L 的 Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的吸附去除率分别为98.17%和91.46%，在经

过 3 次吸附/解吸后，HCO- (Fe3O4)x 对 Sb(Ⅲ)和

Sb(Ⅴ)的吸附去除率分别为86.55%和71.33%；且经

过4次吸附/解吸后，HCO-(Fe3O4)x吸附剂对Sb(Ⅲ)

的吸附去除率仍大于70%，与Ce-Fe3O4再生使用性

图7 HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂的形成过程及对Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的吸附机理

Fig. 7 Formation process of HCO-(Fe3O4)x composite adsorbent and adsorption mechanism for Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ)
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能接近[18]，体现了良好的再生性能，为 HCO-

(Fe3O4)x的重复利用和 Sb 的回收奠定了良好的基

础，具有潜在的经济使用价值。

3 结论

1) 制备过程中 Ce、Fe 摩尔比会影响 HCO-

(Fe3O4)x吸附除锑效果，当 Ce、Fe 摩尔比分别为

1:0.67和1:1时对Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)吸附效果较好。

2) 溶液 pH对HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)的影响

较小，但对吸附 Sb(Ⅴ)的影响较大，其最佳吸附

Sb(Ⅲ)和Sb(Ⅴ)的pH分别为3和2。

3) 最佳吸附条件下，HCO-(Fe3O4)x复合吸附剂

对 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的最大吸附量分别为 46.00 mg/g

和58.34 mg/g。

4) HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)的吸附过

程受化学反应的控制，其吸附机理主要为与无定型

水合铁氧化物X≡Fe—OH发生配位体交换反应、与

CeO2或Ce2O3络合反应，使锑去除。

5) HCO-(Fe3O4)x吸附 Sb(Ⅲ)过程中与 CeO2和

Fe3O4发生氧化反应，这是与吸附Sb(Ⅴ)主要差异。

总体而言，HCO-(Fe3O4)x对 Sb(Ⅲ)和 Sb(Ⅴ)均具有

较大的吸附容量和较快的吸附速度，在去除水溶液

中锑离子方面体现了潜在的应用前景。
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Difference and mechanism of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ) adsorption and

removal by HCO-(Fe3O4)x

DENG Ren-jian1, CHEN Yi-lin1, ZHANG Jun1, REN Bo-zhi1, ZHOU Sai-jun1, XIE Fu-bing2

(1. School of Civil Engineering, Hunan University of Science and Technology, Xiangtan 411201, China;

2. Hunan Jingyi Environmental Protection High Tech Development Co., Ltd., Xiangtan 411201, China)

Abstract: A new HCO- (Fe3O4)x composite adsorbent was prepared by co-precipitation method in cerium-rich

grinding and polishing sludge(hydrous ceric oxide, HCO), with Sb( Ⅲ) and Sb( Ⅴ) as treatment materials,

respectively. The effects of molar ratio of Ce and Fe, pH, dosage and time on the adsorption of antimony by HCO-

(Fe3O4)x were investigated. The isothermal adsorption model, adsorption kinetics and adsorption mechanism of HCO-

(Fe3O4)x were studied. The results show that HCO-(Fe3O4)x can effectively remove antimony ions from water, and

the maximum adsorption capacities of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ) can reach 46.00 mg/g and 58.34 mg/g, respectively, under

the conditions of molar ratio of Ce and Fe of 1: 0.67 and 1: 1, pH of 3 and 2, and temperature of 35 ℃ . The

adsorption processes of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ) by HCO- (Fe3O4)x are both in accordance with Langmuir isothermal

adsorption model and quasi-second-order reaction kinetics model, with chemical adsorption as the mainstay. The

characterization results of EDS, XRD and XPS show that the composite preparation of HCO and Fe3O4 increases

the specific surface area and forms amorphous iron oxides, such as FeCe2O4, FeOOH, Fe3O4 and Fe2O3, which

provides conditions for the formation of Fe-O-Sb and Ce-O-Sb complexes in the adsorption process and promotes

the adsorption removal of Sb(Ⅲ) and Sb(Ⅴ).

Key words: HCO-(Fe3O4)x adsorbent; Sb(Ⅲ); Sb(Ⅴ); adsorption mechanism
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