钢渣对水溶液中U(Ⅵ)去除效果的研究
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摘要：采用批次法研究了pH、反应时间、离子强度及腐殖酸（HA）对钢渣吸附U(Ⅵ)的影响。试验表明，钢渣对U(Ⅵ)的去除随时间呈先快后慢再变快的趋势，在10 h时达到吸附平衡；离子强度主要通过补偿电荷与电解质离子和吸附质离子交换竞争来影响，初始pH为3~5时，随离子强度的增加吸附量大幅减少；初始pH为6~9时，吸附量渐渐变大，但变化并不显著，高pH条件下，离子强度对吸附影响明显减弱。初始pH<3.5时，HA对钢渣吸附U(Ⅵ)有明显的促进作用，初始pH>4时，HA对吸附U(Ⅵ)起抑制作用，且随初始pH的增加不断增强。
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Abstract：Effects of pH value, reaction time, ionic strength and humic acid(HA) on U(Ⅵ) adsorption by steel slag were studied by batch method. The experiments show that U(Ⅵ) removal by steel slag rises slowly first, then rapidly with time, and reaches adsorption equilibrium at 10 h. Ionic strength is mainly affected by compensation competition between charge and electrolyte ions and adsorbate ions exchange. With initial pH value of 3-5, adsorption capacity drops significantly with increase of ionic strength. With initial pH value of 6-9, adsorption capacity rises gradually with no significant change. At high pH value, influence of ionic strength on adsorption is obviously weakened. HA significantly promotes adsorption of U(VI) on steel slag with initial pH<3.5. HA has an inhibiting effect on adsorption of U(Ⅵ) with initial pH>4, and enhances with increase of initial pH value.
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随着核能事业的飞速发展，对含铀废水的有效管理已上升到很高的水平[1-4]。由于放射性半衰期长，释放的U(Ⅵ)进入环境可能会导致巨大的地球化学和公共卫生问题。因此，有必要在放射性废水排放到环境之前从水溶液中去除U(Ⅵ)。许多核废料中含有高浓度的铀。比如，一些英国能源设施中地下水的铀含量高达1 700 mg/L[5]。
钢渣是钢铁生产过程中产生的主要副产品。据报道，中国每年都排放超过1亿t钢渣[6]，钢渣因其所含钙、铝、硅、铁等元素为絮凝剂主要成分，冷却过程中体积膨胀、迸裂所致的较大比表面积，吸附重金属的效果较好[7]。腐殖酸(HA)是动植物的残留物经微生物分解、转化等一系列地化过程的积累。HA的结构单元由大量官能团组成，以交换、吸附、络合、螯合的能力控制着重金属和放射性核素的迁移与转化。这种金属—HA的稳定性可能增强或抑制放射性核素的吸附。然而，目前还未见钢渣对U（Ⅵ）吸附影响以及HA对铀吸附影响的报道。本文以钢渣为铀的吸附剂，通过XRD和SEM表征吸附前后钢渣的形貌，研究环境条件如反应时间、pH、HA和离子强度对铀吸附的影响，并考察钢渣的吸附机制。
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1 试验
1.1 试剂与材料

钢渣取自萍乡钢铁安源分公司，用去离子水洗去碎屑后放入烘箱烘干24 h，碾碎至粒径小于1 mm待用。分析纯试剂：硝酸、氢氧化钠、氯化钠、盐酸、腐殖酸等。
铀储备液配制：浓度为1 000 mg/L的铀标准溶液用化学纯八氧化三铀配制而成，将该溶液稀释后进行试验。
1.2 分析测试仪器

FE20pH计、SHZ-82气浴恒温振荡器、JA1003型十万分之一电子天平、DGG-9070B电热恒温鼓风干燥箱、722型分光光度计、S−520HTACHI型扫描电镜。
1.3 吸附试验

准确配置10 mL 100 mg/L的铀液加入100 mL离心管中，投入0.01 g钢渣以180 r/min的转速常温下(25 ℃)振荡，经0.22 μm滤膜过滤后取0.5 mL上清液，加入2 mL pH=2.5的乙酸—乙酸钠和2 mL偶氮胂Ⅲ组成的缓冲溶液，蒸馏水定容至50 mL，放置15 min，U(VI)剩余浓度用分光光度法测定。
试验条件：1）pH分别为3、4、5、6、7、8、9，振荡8 h后测铀液pH及浓度；2）反应时间分别为10、20、30、60、120、240、360、480、600、720 min，取出时测定相应反应时间铀液的实时pH及浓度；3）离子强度，在NaCl浓度分别为0.1、0.01、0.001 mol/L的条件下均做一组pH（3×7），振荡8 h后测铀液浓度；4）HA浓度，在HA浓度分别为10、30 mg/L的条件下均做一组pH（2×7），振荡8 h后测铀液浓度。
平衡吸附量Q、离子强度I计算公式：
qe=(C0-Ct)×V/M                 (1)

I=1/2∑miZi2                    (2)
准一级动力学方程：
qt=qe(1-e-k1t)                    (3)

准二级动力学方程：
t/qt=1/(k2qe2)+t/qe                (4)

式中，C0、Ct分别为溶液U(VI)初始浓度和t时刻浓度（mg/L）；M为复合材料用量（g）；V为溶液体积（L）；Zi为离子电价；mi为质量摩尔浓度（mg/kg）；qt为某一时间点的吸附量（mg/L）；qe为反应平衡时的吸附量（mg/L）；k1、k2分别为准一级、准二级动力学吸附速率常数。
2 结果与分析

2.1 钢渣的表征结果

图1为钢渣吸附前后的SEM形貌。从图1a可看出，预处理后吸附前的钢渣表面疏松多孔，具有较大的比表面积。这是由于，钢渣含有的MgO、CaO等物质在冷却过程中会发生一系列的反应与物相转变，导致体积膨胀、迸裂，产生大量的孔隙，这种现象在其他文献中也有报道[8]。从图1b可看出，吸附后钢渣表面小粒径碎屑变少，表明物相发生了变化。
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图1吸附前（a）及吸附后（b）钢渣的SEM形貌
Fig.1 SEM images of steel slag before adsorption (a) and after adsorption (b)

采用EDX分析方法测定了钢渣吸附前后的主要元素含量，结果见表1。表1表明，硅酸铝化合物的存在与氧化钙的存在可以为水溶液中的金属阳离子交换反应提供带负电荷的位点，钢渣成功吸附了铀离子。
表1 钢渣吸附前后的成分分析
Table 1 Composition of steel slag before and after adsorption          /%
	元素
	吸附前
	吸附后

	N
	0.10
	2.36

	O
	41.64
	51.21

	Mg
	1.79
	2.34

	Al
	1.71
	1.63

	Si
	9.46
	3.07

	Ca
	40.38
	12.76

	Fe
	4.93
	10.50

	U
	-
	16.14

	合计
	100.0
	100.0


XRD测试结果（图2）表明，钢渣组分复杂，为复杂的FeO-MgO-Al2O3-SiO2体系，吸附后2θ为32°到34°之间的峰变得不明显且强度变弱，表明吸附前后物相发生变化。
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图2 钢渣吸附前后的XRD谱

Fig.2 XRD patterns of steel slag before and after adsorption
2.2 U(Ⅵ)在溶液中的形态分布及反应过程中的溶液pH
利用VISUAL MINTEQA软件计算得出U(Ⅵ)在不同pH溶液中的赋存形态分布图如图3所示。本次试验前后pH范围为3~9，当pH为3.5~4时，U（Ⅵ）的主要赋存形态为UO22+；pH为4~5时，UO22+迅速减少，UO2(OH)+缓慢上升，约在pH=6时达到峰值，(UO2)3(OH)5+含量迅速上升，在pH=7之后缓慢减小；当pH>8时，UO2(OH)3-慢慢变为主要的赋存形态。
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图3 不同pH下U(Ⅵ)在溶液中的存在形态(C0=100 mg/L，T=298.15 K)
Fig.3 Existing form of U(Ⅵ) in solution with different pH value (C0=100 mg/L, T=298.15 K)
2.3 pH及动力学

钢渣对U(Ⅵ)的去除随时间呈先快后慢再变快的趋势（图4），这是由于低pH（3~5）条件下(0~120 min)，去除机理以物理吸附和离子交换为主[9]，pH从5到5.5这个阶段，金属阳离子会与钢渣表面的铁和钙等离子发生阳离子交换、表面配合作用逐渐饱和，进而向内部进行扩散，所以吸附量变化不大，pH大于5.5时，铀离子逐渐水解，钢渣中的氧化钙、氧化镁及硅酸盐渐渐水解，生成沉淀，pH上升速率变大，吸附量及吸附上升速率也渐渐变大；到了600 min时，吸附量不再变化，吸附达到平衡。
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图4 pH及吸附量随时间的变化曲线(C0=100 mg/L，T=298.15 K)
Fig.4 Curves of pH value and adsorption capacity change over time(C0=100 mg/L, T=298.15 K)
采用式（3）和式（4）对吸附数据进行拟合，拟合曲线如图5所示，拟合结果列入表2。从表2可以看出，准一级模型好于准二级，说明反应速率与一种反应物浓度呈线性关系。
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图5 U(Ⅵ)吸附动力学模型

Fig.5 Kinetic models of U(Ⅵ) adsorption

表2 钢渣吸附U(Ⅵ)的动力学模型参数

Table 2 Kinetic parameters of U(Ⅵ) adsorption by steel slag in different kinetic models

	准一级
	准二级

	k1
	qe
	R2
	k2
	qe
	R2

	6.036 7
	186.466 1
	0.972 31
	0.003 8
	9.245 0
	0.767 88


2.4 pH及离子强度

离子强度主要通过补偿电荷与电解质离子和吸附质离子交换竞争来影响，pH及离子强度对吸附的影响见图6。初始pH为3~5时，随离子强度的增加吸附量大幅减少，从80.62 mg/g降至53.81 mg/g(降幅33.25%)，表明此时离子强度对吸附的影响很大。由图3可知，此时铀离子主要存在形态为UO22+与UO2(OH)+，吸附质与吸附剂之间为静电吸引作用，随NaCl浓度的提高，两者之间的双电层厚度被压缩，削弱了这种静电吸引作用，且电荷平衡离子包围了钢渣表面带相反电荷的吸附位点，将吸附位点的电荷部分中和[10-11]；形成了外层表面络合物，Na+与UO22+及UO2(OH)+发生离子交换竞争[12]。当初始pH为6~9时，由图3得，此时铀离子UO2(OH)3-的组分含量不断上升，吸附质与吸附剂之间变为静电排斥作用，随NaCl浓度增加，压缩了双电层厚度，削弱了排斥作用，吸附量渐渐变大，但变化并不显著，高pH条件下，离子强度对吸附的影响明显减弱。
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图6 pH及离子强度对吸附的影响

Fig.6 Effect of ionic strength on adsorption as a function of pH value
2.5 腐殖酸的影响
腐殖酸对吸附的影响见图7。初始pH<3.5时，HA对钢渣吸附U(Ⅵ)有明显的促进作用，吸附量从82.68 mg/g上升至91.43 mg/g(升幅10.58%)；当初始pH>4时，对吸附U(Ⅵ)起抑制作用，且随初始pH的增加不断增强。HA分子包含着多个官能团（如—COOH、—C6H5、—OH、—O—CH等），这使得HA有着强大的吸附、络合与氧化还原能力[13]。HA可以在水溶液中与有机物或无机物反应形成混合物，这可以促使钢渣—HA—U(Ⅵ)的形成；同时HA中自带的官能团能在形成钢渣—U(Ⅵ)混合物后促进钢渣对U(Ⅵ)的吸附。然而，此次试验中，钢渣具有强碱性，可将水溶液的pH中和至7以上（见图6）。HA的零电荷点约在pH=2.0，当pH>2.0时，HA电动势为负，吸附在钢渣表面的HA可以减小钢渣表面的正电荷，使得越来越多的HA分子游离在水溶液中，而这些HA分子与正电动势的U(Ⅵ)在溶液中形成可溶的HA—U(Ⅵ)配合物，因此，随pH增加，HA抑制了钢渣对U(Ⅵ）的吸附。


[image: image9.wmf]3

4

5

6

7

8

9

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

pH

 0  mg/L  HA

 10  mg/L HA

 30  mg/L HA

Q

t

/

(

mg・g�

-1

)


图7 腐殖酸对吸附的影响

Fig.7 Effect of HA on adsorption as a function of pH value
3 结论

1）钢渣表面疏松多孔，具有较大的比表面积；是复杂的FeO-MgO-Al2O3-SiO2体系；可以成功吸附U(Ⅵ)；吸附后碎屑减少，粒径变小，物相发生了改变，有化学吸附的存在。

2）钢渣对U(Ⅵ)的去除随时间呈先快后慢再变快的趋势，在10 h时达到吸附平衡。钢渣吸附机理包含物理吸附、离子交换及化学沉淀。

3）离子强度主要通过补偿电荷和电解质离子与吸附质离子交换竞争来影响；初始pH为3~5时，随离子强度的增加吸附量大幅减少；初始pH为6~9时，吸附量渐渐变大，但变化并不显著，高pH条件下，离子强度对吸附影响明显减弱。

4）初始pH<3.5时，HA对钢渣吸附U(Ⅵ)有明显的促进作用；当初始pH>4时，对钢渣吸附U(Ⅵ)起抑制作用，且随初始pH的增加不断增强。
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