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摘  要：本研究考察了离子强度、重金属(Cd2+)和 pH对 200 ℃和 400 ℃热解条件下制备的玉米秸秆生物炭(分别

记作 CS200和 CS400)吸附西玛津的影响。结果表明：炭化程度较高的 CS400对西玛津的吸附能力(log Koc)高于炭化程

度较低的 CS200，因为 CS400 具有较强的疏水性、较多的芳香碳和较大的比表面积。尽管 H–键作用可能会发生，但

是 CS400的主导吸附机制为疏水作用、电荷转移(π–π*)作用和孔填充作用，而 CS200的主导吸附机制为分配作用。两

种生物炭对西玛津的吸附几乎未因离子强度增大和 Cd2+的存在而受到影响，表明西玛津和生物炭之间未发生离子交换

和 Cd2+并没有起到键桥离子的作用。低的 pH有利于两种生物炭对西玛津的吸附。负载西玛津后，CS400的 zeta电位

显著降低证实了电荷转移(π–π*)的重要作用，而 CS200的 zeta电位降低不明显说明分配作用为主导。Cd2+的存在几乎

未改变两种生物炭吸附西玛津的 zeta电位表明特定位点的表面吸附并不是生物炭吸附 Cd2+的主导机制。离子交换可能

是生物炭吸附 Cd2+的主导机制，这也很好解释了 CS200比 CS400吸附更多的 Cd2+和 Cd2+的存在对两种生物炭吸附西

玛津几乎未产生影响的原因。 
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西玛津是一种三嗪类除草剂，广泛用于控制农业

和非农业用地中的一年生和多年生杂草以及阔叶杂

草[1–2]。西玛津可通过直接施用、飞溅和地表径流进

入环境系统而对敏感植物、陆生和水生无脊椎动物造

成危害[3]。已有研究表明西玛津有内分泌干扰效应[4]。

鉴于西玛津的普遍性和潜在的负面健康效应，亟需对

其环境行为进行研究。  

研究发现黑炭对疏水性有机物 (HOCs)最终归

宿有重要影响[5–8]。生物炭是一种在土壤和沉积物中

普遍存在的未被完全炭化的黑炭[9]。农作物残余物

就地焚烧和森林等植被的火灾行为都会向土壤中

输入大量部分炭化或者高度炭化的生物炭，这会影

响除草剂等 HOCs的环境归宿[10–12]。已有的研究表

明“橡胶态”的未炭化部分吸附 HOCs 是以分配作

用为主导，而“玻璃态”的炭化部分吸附 HOCs是以

表面吸附为主导[9,13–14]。Zheng等[15]研究发现 450℃

下制备的生物炭吸附三嗪类除草剂时同时存在这两

类吸附作用。本课题组前期研究发现，玉米秸秆生

物炭随炭化组分增多，对西玛津的吸附能力增强并

且吸附机制从分配作用为主导转变为表面吸附为主

导[16]。 

然而，土壤和沉积物通常同时存在诸多有机化

合物和无机元素[17]。另外，生物炭能够改变土壤和

沉积物的 pH和阳离子交换能力[18]。共存污染物、

pH 和其他因素可能会影响三嗪类除草剂在生物炭

上的吸附行为。研究发现低 pH 有利于西玛津和阿

特拉津在生物炭(450℃)上的吸附，并且两种除草剂

共存时发生竞争吸附[15]；西玛津与四环素共存时在

玉米秸秆生物炭(400℃、500℃和 600℃)上存在竞

争吸附位点[19]。但是，当重金属 Pb 与阿特拉津共

存时，在牛粪来源生物炭(200℃和 300℃)上未发生

竞争吸附 [20]。已有研究报道不同的金属离子对

HOCs 在生物炭上的吸附具有不同的影响[17,21]。为

此，本研究考察了离子强度、重金属 Cd2+ 和 pH对

西玛津在 200℃和 400℃下制备的玉米秸秆生物炭

上吸附行为的影响，研究结果有助于揭示生物炭进

入土壤和沉积物后对西玛津和重金属 Cd2+环境归

宿的影响。  
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1  材料与方法 

1.1  化学试剂 
西玛津购自百灵威科技有限公司(北京)，纯度为

99%。西玛津的分子结构和性质如图 1a所示。色谱纯 

乙腈购自迪玛科技有限公司(北京)。CdCl2·2.5 H2O购

自天津化学试剂研究所。Cd形态随着 pH变化如图

1b 所示。实验用水是用 Millipore Simplicity 185   

(18 MΩ, Merck Millipore, US)制备的高纯水。 

 

图 1  西玛津的分子结构式及其性质(a)和不同 pH 条件下 Cd 的形态分布(b) 
Fig. 1  Molecular structure and properties of simazine (a), and Cd speciation as a function of pH (b) 

 

1.2  生物炭的制备和表征 

生物炭的制备：将玉米秸秆粉末置于坩埚分别在

200℃和 400℃马弗炉中缺氧热解 6 h(分别记作

CS200 和 CS400)。制得的生物炭磨碎，过 0.15 mm

筛，用 1 mol/L的 HCl处理生物炭 12 h(去除碳酸盐

和可溶性组分)，于 5 000 r/min转速下离心 20 min，

将沉淀下来的残余物用去离子水清洗至水相接近中

性。最后在 70 ~ 80℃下过夜烘干(10 h)，备用。 

生物炭的表征：C、H和 N元素采用 Vario EI元

素分析仪(Elementar Company, Germany)测定，O含

量在去除水分和灰分的基础上采用质量平衡方法计

算。表面物理性质采用 ASAP-2020 表面积分析仪

(Micromeritics Instrument Corporation, US)在 77 K条

件下对 N2吸附特征进行测定。生物炭的表面积(SA)

采用 Brunauer-Emmett-Teller(BET)方程式计算。固态
13C-NMR光谱采用 Bruker DRX-400核磁共振光谱仪

测定，13C频率为 100.36 MHz，魔角旋转率为 8.0 kHz。

生物炭的表面官能团由 Nexus 670 红外光谱仪

(Thermo Nicolet Corporation, US)测定，记录光谱范围

为4 000 ~ 400 cm–1，分辨率为4 cm–1。X射线衍射(XRD)

图谱采用 X’ Pert PRO MPD 衍射仪 (PANalytical, 

Holland)测定，Cu靶Kα，管电压 40 kV，管电流 40 mA，

2θ衍射角测定范围为 10~ 60。 

1.3  吸附实验 

采用批平衡方法进行吸附实验，将不同浓度西玛

津(0.006 ~ 3.3 mg/L)的初始溶液分别加入到 8 ml已

经装有一定质量生物炭的玻璃瓶内(CS200 和 CS400

的固液比分别为 1︰800和 1︰1 600)，用内衬聚四氟

乙烯垫子的盖子旋紧密封，在(25 ± 1)℃条件下振荡

(120 r/min)平衡 7天。背景溶液含有 0.01 mol/L CaCl2

以维持一定的离子强度和 200 mg/L NaN3以抑制微生

物的活性。为了考察离子强度和重金属 Cd2+对生物

炭吸附西玛津的影响，分别将背景溶液的 CaCl2浓度

调节到 0.1 mol/L和添加 5 mg/L的 Cd2+。 

pH影响实验：将 15 ml含有 4.4 mg/L西玛津的

溶液加入到 25 ml若干已经分别装有 20 mg CS200

和 10 mg CS400的玻璃瓶内，悬浊液的 pH分别用

0.01 mol/L HCl和 0.01 mol/L NaOH调节到 3、5、7、

9和 10，继续加入背景溶液使最终溶液体积为 20 ml，

西玛津浓度为 3.3 mg/L。每隔 48 h监测悬浊液的 pH

以保持恒定的 pH。为了考察不同 pH 条件下 Cd2+对

生物炭吸附西玛津的影响，背景溶液中添加 5 mg/L

的 Cd2+。 

与此同时进行吸附剂空白实验和吸附质空白实

验，所有的实验设置 2 次重复。采用高效液相色谱

(HPLC, Waters e2695separation Module)-紫外检测器

(UVD, Waters 2489 UV/visible Detector)测定西玛津，色

谱柱为 ODS-3 C18反相柱(5 µm, 250 mm × 4.6 mm)，流

动相为乙腈/水(60︰4，v/v)，流速为 1.0 ml/min，UV

波长为 225 nm，保留时间为 5.2 min。标准曲线的相

关系数均大于 0.99。空白实验结果表明西玛津的损失

可以忽略，因此生物炭对西玛津的吸附量可以通过质

量平衡计算。 

溶液中的 Cd2+采用电感耦合等离子体(ICP)光谱

仪(SPECTRO ARCOS EOP, Germany)测定，检测波长

为 214.44 nm，检测限为 0.1 µg/L。 

不同 pH 下生物炭的表面电荷采用 zeta 电位仪

(Zetasizer 2000, Malvern Co., United Kingdom)测定。 
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1.4  数据分析 

用 SigmaPlot 2000 软件对吸附数据进行 Freundlich

模型拟合，公式如下： 

e f e
nQ K C  

式中：Qe(mg/kg)和 Ce(mg/L)分别为吸附平衡后西玛

津在生物炭上的吸附量和在平衡溶液中的浓度；Kf 

((mg/kg)/(mg/L)n)为 Freundlich吸附能力参数；n(无单

位)为非线性指数。  

2  结果与讨论 

2.1  生物炭的表征 

表 1给出了 CS200和 CS400的元素组成和原子

比。CS200 的 C、H 和 O 含量分别为 537.74 g/kg、 

57.13 g/kg 和 398.60 g/kg。当热解温度升高到 400 °C

时，CS400的 C含量增加到 765.03 g/kg，而 H和 O

含量分别减少到 39.88 g/kg和 182.39 g/kg。因为 H主

要与植物有机组分有关，因此 H/C 原子比可以评价

生物炭的炭化程度[13]。CS200 具有高的 H/C 原子比

(1.27>1.0)，表明其中含有大量玉米秸秆的原始组分

比如纤维素、半纤维素和木质素[9,13]。CS400 的 H/C

原子比显著降低至 0.626，表明 CS400中玉米秸秆的

原始组分急剧减少和炭化程度增强。从 CS200 到

CS400，O/C和(O+N)/C原子比降低表明疏水性的增强。
13C-NMR的结果表明从 CS200到 CS400的脂肪 C从

550.88 g/kg减少到 88.85 g/kg，而芳香 C从 381.64 g/kg

增加到 868.99 g/kg，极性 C从 657.08 g/kg减少到

251.59 g/kg。 

表 1  生物炭的元素组成、原子比、比表面积、总孔体积和固态 13C 核磁共振图谱 
Table 1  Elemental compositions, atomic ratios, BET-N2 surface areas, total pore volumes and solid-state 13C NMR spectra results of biochars 

元素组成(g/kg) 原子比 13C核磁共振图谱(g/kg) 生物炭 

C H N O H/C O/C (O+N)/C

SA 
(m2/g)

TPV 
(ml/g) 脂肪 C 芳香 C 极性 C 

CS200 537.74 57.13 6.66 398.60 1.27 0.56 0.57 2.15 – 550.88 381.64 657.08 

CS400 765.03 39.88 12.68 182.39 0.63 0.18 0.19 32.38 0.003 88.85 868.99 251.59 

注：SA为比表面积，TPV为总孔体积；元素组成、SA和核磁共振结果均是经去除灰分和水分测得；“–”表示未检测到。 

 

图 2a为 CS200和 CS400的红外光谱图。由图可

见，红外光谱的结果与元素分析的结果一致。CS200保

留了玉米秸秆的大部分官能团，包括 –OH(3 400 cm–1)；

–CH2–(2 927、2 856、1 450和 1 430 cm–1)、羧基和少

量醛类、酮类和醚类的 C=O(1 719 cm–1)，酮类和醌

类芳香 C=C 和 C=O(1 608 cm–1)；木质素的 C=C   

(1 514 cm–1)；脂肪碳中的 C–O–C和醇–OH(1 160 ~   

1 057 cm–1)、纤维素的–OH(1 320 cm–1)、木质素的紫丁

香基单元的酚–OH(1375 cm–1)、木质素的愈创木基单元

中芳香化合物中 C–O和酚类的 C–O (1 250 cm–1)[9,22–23]。

当热解温度升高到 400 ℃，上述官能团的峰显著减弱

或者消失，但是芳香化合物的 CH峰出现在 885、815

和 750 cm–1[9,23]。  

图 2b是 CS200和 CS400的 X射线图谱。CS200

中 0.550 nm和 0.404 nm处的尖峰以及 0.259 nm处的

峰是晶面指数(hkl)110、200 和 004 完全有序的晶体

学平面，表明存在大量的纤维素晶体[23]。当热解温

度升高到 400 ℃，0.404 nm处的峰强减弱并向高角

度偏移(0.359 nm)，而 0.550 nm和 0.259 nm处的峰消

失，表明纤维素结构的完全消失，小的无序排列的石

墨烯片层结构形成[23]。 

图 2c 是 CS200 和 CS400 在 77 K 条件下对 N2

的吸附–脱附等温线。根据 IUPAC的分类标准，CS200

和CS400的吸附–脱附等温线分别属于 II型曲线和 IV

型曲线。CS200(II 型曲线)的吸附和脱附等温线相互

重合而没有滞后回环，表明未发生孔填充作用。

CS400(IV型曲线)存在滞后回环，表明存在介孔结构

而发生孔填充作用。用 BET方程式计算的 CS200比

表面积(SA)只有 2.149 m2/g，并且未检测到孔体积；

而 CS400的 SA为 32.38 m2/g，比 CS200的 SA高一

个数量级，表明在 CS400 中形成了诸多孔结构，检

测到孔体积为 0.003 ml/g。 

2.2  西玛津的吸附等温线 

生物炭吸附西玛津的 Freundlich 模型等温线如

图 3所示，拟合参数见表 2。表 2还给出了有机碳标

准化的单点(西玛津的 Ce/Sw = 0.005、0.05和 0.5)分配

系数 logKoc (Koc = KfocCe
n-1, Kfoc = Kf/foc)，其中 Sw和 foc

分别是西玛津在水中的溶解度和生物炭的有机碳含

量。CS200 和 CS400 吸附西玛津的等温线均为非线

性等温线(n < 1.0)，因此 log Koc值随着西玛津浓度的

增大而减小。然而，CS400的非线性程度(n = 0.83 ± 

0.02)明显强于 CS200(n = 0.51 ± 0.01)，表明 CS400

上有更多异质性吸附位点[24]。在相对较低的西玛津

浓度条件下，CS400 的吸附能力(logKoc)比 CS200 的

吸附能力高约一个数量级(表 2)。 
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图 2  生物炭的红外光谱(a)、X 射线衍射光谱(b)和 N2-BET 
吸附–脱附等温线(c) 

Fig. 2  Characterization of biochars by FTIR (a), X-ray diffraction 
(b), and N2-BET (c) 

 

图 3  不同离子强度和重金属(Cd2+)存在条件下生物炭吸

附西玛津的 Freundlich 模型等温线 
Fig. 3  Freundlich isotherms of simazine to biochars in different 

ionic strengths, and with and without of heavy metal (Cd2+) 
 

已有研究结果表明，吸附剂中的微孔具有高能

量吸附位点，对吸附等温线的非线性程度具有重要

贡献[24]。CS400具有低的 n值和高的 log Koc值，并

且 CS400具有大的比表面积和多的微孔(表 1)，表明

孔填充作用可能发生。CS400 表面的疏水性强于

CS200，使得西玛津更容易接近 CS400表面而有利于

其对西玛津的吸附[7,26]。另外，CS400中芳香 C的含

量比 CS200高 2倍以上，使得西玛津(π电子供体)和

CS400 的芳香 C(π 电子受体)之间更容易发生电荷转

移(π-π*)作用[7,16]。CS200由于几乎没有微孔的存在，

西玛津和 CS200 之间可能没有孔填充作用发生，但

是 CS200的 n值也小于 1.0，表明发生了表面吸附作

用。如图 1a 所示，西玛津侧链上的 NH 可以作为 H

供体，与氯取代位相对的三嗪环上的 N 可以作为 H

受体[27]，因此，西玛津和生物炭上的极性官能团比

如 C–O、C=O和–OH之间可以发生 H-键作用[7]。具

有更多极性官能团的 CS200的 log Koc值低于 CS400 

表 2  Freundlich 模型拟合参数和分配系数(Koc, L/kg) 
Table 2  Freundlich model parameters and concentration dependent distribution coefficients (Koc, L/kg) 

log Koc 生物炭 CaCl2 
(mol/L) 

Cd 
(mg/L)

Kf n R2 Kfoc 

Ce/Sw =0.005 Ce/Sw =0.05 Ce/Sw =0.5 

CS200 0.01 0 574  6 0.83  0.02 0.996 1 068 3.30 3.13 2.96 

CS400 0.01 0 1618  17 0.51  0.01 0.996 2 115 4.11 3.71 3.13 

CS200 0.10 0 682  12 0.80  0.03 0.990 1 268 3.42 3.22 3.02 

CS400 0.10 0 995  26 0.43  0.03 0.968 1 301 4.03 3.46 2.89 

CS200 0.01 5 614  5 0.76  0.01 0.998 1 142 3.45 3.20 2.96 

CS400 0.01 5 996  28 0.34  0.02 0.957 1 263 4.16 3.50 2.84 
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的 log Koc值，表明 H-键作用并非主导的吸附机制。

CS200中一半以上的有机碳为脂肪 C，因此，非配作

用的贡献超过 H-键作用的贡献。对于 CS400，H-键

作用也不占主导地位，因为 CS400 的表面极性官能

团少。 

2.3  离子强度对生物炭吸附西玛津的影响 

离子强度对生物炭吸附西玛津影响的结果见

图 3和表 2。当离子强度从 0.01 mol/L CaCl2增强

到 0.1 mol/L CaCl2，CS200和 CS400的 n值均减小，

表明生物炭表面的异质性增强。然而，CS200和 CS400

的 log Koc值几乎未变化，表明离子强度几乎未对生

物炭吸附西玛津的能力产生影响。生物炭吸附硬的

路易斯酸比如K+和Ca2+主要是与去质子化的官能团

之间发生离子交换作用[28], 这能够显著降低与生物

炭之间存在离子交换作用的有机化合物的吸附[21]。

但西玛津在是实验 pH 5.5 条件下为中性分子，与生

物炭之间不存在离子交换作用发生，因此，离子强度

的增强未能影响生物炭对西玛津的吸附。 

2.4  Cd2+对生物炭吸附西玛津的影响 

图 3和表 2显示了重金属 Cd2+ 对生物炭吸附西

玛津的影响。有 Cd2+ 共存时，CS200 和 CS400 的 n

值均减小，表明生物炭表面的异质性增强。但是，有

Cd2+共存时，CS200 和 CS400 吸附西玛津的 log Koc

值均未明显改变，表明 Cd2+未占据西玛津的吸附位

点。根据 Jia等[21]的研究，Cd2+未对生物炭吸附有机

化合物土霉素产生影响是因为 Cd2+未能与生物炭的

表面官能团之间形成三元配合物。如图 4所示，随着

西玛津浓度的增大，CS200 和 CS400 对 Cd2+的吸附

量未发生明显变化。尽管 CS400 对西玛津的吸附能

力明显高于 CS200，但是 Cd2+在 CS400 上的吸附量

远低于 CS200。这些结果均表明 Cd2+未在西玛津和生

物炭之间起到键桥离子的作用。  

已有研究发现重金属 Pb2+的存在也未对 200℃ 

和 350℃下制备的牛粪生物炭吸附阿特拉津产生影

响，这是因为生物炭未去除灰分，沉淀作用是 Pb2+

在生物炭上吸附的主导机制[20]。与此不同的是，本

研究的生物炭已去除灰分，并且在实验 pH 5.5 条件

下 Cd2+是主要存在形态(图 1b)，沉淀作用作为 Cd2+

的主导吸附机制被排除。孔填充作用也被排除，因为

具有更多微孔的 CS400 对 Cd2+的吸附量低于几乎没

有微孔的 CS200。根据 Harvey 等[28]的研究，Cd2+在

较低温度下制备的生物炭上主要发生离子交换作用，

这合理地解释了 Cd2+对生物炭吸附西玛津几乎未产

生影响，以及 CS200比 CS400对 Cd2+吸附量更大的

原因。 

 

图 4  不同西玛津浓度条件下生物炭对 Cd2+的吸附量 
Fig. 4  Adsorbed capacities of Cd2+ by biochars under different 

concentrations of simazine 

 
2.5  Cd2+共存下 pH对生物炭吸附西玛津的影响 

图 5a显示了不同 pH条件下 CS200和 CS400吸

附西玛津的吸附系数 Kd值的变化情况。当 pH≤7，

CS200 和 CS400 的 Kd值随着 pH 的增大而降低，表

明低的 pH有利于生物炭对西玛津的吸附。当 pH>7，

pH对生物炭吸附西玛津的影响很小，与 Zheng等[15]

的研究结果一致。但 CS400的 Kd值远高于 CS200，

特别在低 pH条件下，这可能是由于静电作用使西玛

津阳离子在酸性介质中更容易接近具有低 zeta 电位

的 CS400(图 5b)[15]。如图 5b，随着 pH的增大，负载

西玛津后，CS400带有越来越多的负电荷，而 CS200

表面负电荷仅发生轻微的变化。这证实了 CS200 吸附

西玛津以分配作用为主导，对于 CS400，低的 pH能够

增多 π电子受体，因为通过 CS400 中芳环上羧基、芳

香胺和杂环 N 等官能团的质子化作用而形成更多的吸

电子基团，进而有利于对西玛津(π电子供体)的吸附[29]。

随着 pH的增大，西玛津和吸电子基团逐渐去质子化，

使得 π-π 电子供体–受体作用减弱和负载西玛津后

CS400表面负电荷的增多。当 pH>7，西玛津和 CS400

之间仍然存在一定程度的电荷转移作用，因为负载西

玛津后的 CS400 的电位仍然低于 CS400，表明一些

与 pH无关的吸电子比如酯、酮和醛(FTIR中 1 734 ~ 

1 700 cm–1)仍然能够起到 π电子受体的作用[29]。 

在 pH 3 ~ 10，Cd2+的存在均未对生物炭吸附西

玛津的吸附系数(Kd)产生影响，也未对负载西玛津的

生物炭表面 zeta 电位产生显著的影响，这进一步证

明了 Cd2+在生物炭上吸附并未发生特定位点的表面

吸附[21]。另外，本研究中 CS400 的 zeta 电位低于

CS200的 zeta电位，这与 Yuan等[30]的结果相反，这

可能是因为所使用的背景溶液不同造成的。本研究中

CS200 具有更高的 zeta 电位可能是因为 CS200 能够 
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图 5  Cd2+存在条件下 pH 对生物炭吸附西玛津的吸附系

数(Kd = Qe/Ce)(a)和 zeta 电位(b)的影响 
Fig. 5  Effect of solution pH on sorption affinity of the biochars for 
simazine with and without heavy metal (Cd2+) measured as the linear 

distribution coefficient (Kd = Qe/Ce) (a) and zeta potential (b) 

 
比 CS400 吸附更多的 Ca2+，这也能够很好地解释通

过 Cd2+与 Ca2+之间的离子交换作用而使得 CS200 比

CS400能够吸附更多的 Cd2+。 

3  结论 

相比于低热解温度条件下制备的生物炭(CS200)，

高热解温度条件下制备的生物炭(CS400)具有更强的

疏水性、更多的芳香 C 和更大的比表面积。因此，

CS400 吸附西玛津的能力比 CS200 更强。离子强度

和重金属 Cd2+的存在均未对 CS200和 CS400吸附西

玛津产生明显的影响；但是 pH对两种生物炭吸附西

玛津的行为均产生显著影响，越低的 pH越有利于生

物炭对西玛津的吸附。 
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Effects of Ionic Strength, Cd2+ and pH on Sorption of  
Simazine to Biochars 
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(1 Environment and Safety College, Taiyuan University of Science and Technology, Taiyuan  030024, China; 2 State Key 
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Abstract: Simazine sorption to biochars produced by pyrolysis of corn straw at 200 ℃ (CS200) and 400 ℃ (CS400) as 

influenced by ionic strength, heavy metal (Cd2+) and pH was examined. The more carbonized biochar CS400 had higher sorption 

affinity (log Koc) for simazine than CS200 because CS400 had stronger hydrophobicity, more aromatic fractions and larger surface 

area. Although H-bonding interaction could occur, the dominant sorption mechanisms for CS400 were hydrophobic binding, 

charge-transfer (π–π*) interaction and pore-filling, while for CS200 was partitioning. Increase of ionic strength and presence of Cd2+ 

had no significant effects on the sorption affinities for the both biochars, indicating no cationic exchange occurred between simazine 

and biochars and Cd2+ could not play the role of bridging ion. Lower pH facilitated for sorption of simazine to the both biochars. After 

loading simazine, significant decrease of zeta potentials for CS400 verified an important role of charge-transfer (π–π*) interaction 

between them, while only slightly decrease of zeta potentials for CS200 illustrated the partition-dominant mechanism. Nearly no change 

of zeta potentials for biochars sorbing simazine with and without Cd2+ demonstrated that specific adsorption was not dominant 

mechanism for Cd2+ sorption to biochars. Cation exchange might be the dominant mechanism for Cd2+ sorption to biochars, which 

also could well explain sorption more Cd2+ to CS200 than to CS400 and little effect of Cd2+ on sorption of simazine to biochars. 

Key words: Ionic strength; Heavy metal; pH; Simazine; Biochar; Sorption  


