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摘要：污泥作为污水处理过程的残留物，含有多种重金属、有机物以及微生物等污染物，严重危害环境和人体

健康。污泥衍生的生物炭基材料具有优良的孔隙结构、表面电荷分布以及含氧基团，在高级氧化水处理领域显

示出极大潜力。目前，多种污泥生物炭基催化剂成功应用于光催化、过硫酸盐活化以及芬顿等氧化体系，显示

出较高催化活性。系统地总结了污泥生物炭基材料的制备方法；全面阐述其在不同氧化体系的应用及作用机理。

指出未来污泥生物炭基催化剂的稳定性需进一步增强，以防所含重金属等污染组分释放；同时，污泥生物炭在

动态连续流反应器中的催化活性和循环再生能力需进一步考察，以增强实际工业化应用潜力。 
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Application of sludge biochar-based catalysts in advanced  
oxidation processes for water treatment 
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Abstract: Sludge, as the residue after sewage treatment, contains various heavy metals, organic matter and 
microorganisms, which is seriously harmful to the environment and human health. Sludge-derived biochar- 
based materials exhibit promising application prospect in the field of advanced oxidation processes for 
water treatment due to their favorable porous structure, excellent surface charge distribution and abundant 
oxygen-containing functional groups. At present, multiple sludge biochar-based catalysts with high catalytic 
activity have employed successfully in the photocatalysis, persulfate activation and Fenton oxidation 
systems. Herein, the preparation methods of sludge biochar-based materials are summarized systematically. 
In addition, the application and mechanisms of sludge biochar-based catalysts in different oxidation systems 
are analyzed comprehensively. It is pointed out that the stability of sludge biochar-based catalysts should be 
further enhanced to prevent the release of heavy metals and other contaminants in the future. Meanwhile, 
the catalytic activity and recyclability of sludge biochar-based catalysts in the continuous-flow reactor 
should be further investigated to enhance the potential of practical industrial application. 
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随着经济社会的快速发展，污泥产量逐年增加。

近 5 年来，中国污泥年产量由 2015 年的 3359 万 t

增加至 2019 年超过 6000 万 t（均以含水率 80.0%

计）[1-2]。污泥中含有的重金属、难降解有机物、微

生物等，对环境以及人体具有毒害作用[3]。同时，

污泥中营养物质丰富，对其安全处置和资源化利用

就显得尤为重要。由污泥热解制得的生物炭具有较

大的比表面积、稳定的孔隙结构、丰富的表面官能

团、良好的表面电荷负载等，在高级氧化水处理领

域表现出较大的应用潜力[4]。 

综论 
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高级氧化水处理，即应用光催化氧化、芬顿氧

化、过硫酸盐氧化、臭氧氧化、电化学氧化、声化

学氧化等高级氧化工艺产生的活性氧物种进行污染

物降解或水体消毒，实现水体净化[5]。其中，光催

化体系采用金属氧化物或硫化物半导体材料（如

TiO2、ZnO、CdS、SnO2 等）吸收光能，激发电子

空穴对，进而产生羟基自由基（•OH）和超氧自由

基（O2
•），氧化降解水中污染物[6]。相比之下，芬

顿体系则多采用 Fe 基催化材料（如 Fe0、Fe3O4、Fe3C

等），通过均相和非均相反应活化过氧化氢（H2O2）

产生•OH，参与污染物降解[7]。而过硫酸盐体系中，

通过多种活化方式（如碱、热、光辐射、过渡金属、

碳质材料）可激活过硫酸盐产生硫酸根自由基

（SO4
•），其氧化还原电位和半衰期均高于•OH，水

处理效果更加显著[8]。 

生物炭具有石墨化碳、表面含氧基团和缺陷结

构等多种活性位点，在本课题组最近的报道中，所

制备的改性生物炭已成功应用于活化过硫酸盐降解

磺胺甲唑[9-10]。同样，污泥含有大量的碳、铁、

硅、铝以及其他多种金属和非金属元素。通过热转

化制备的污泥生物炭基材料具有大比表面积、金属

相结构以及多种催化活性位点[11]，已广泛应用于光

催化氧化、过硫酸盐氧化、芬顿氧化等体系中，实

现水体中难降解有机物的高效去除（如图 1 所示）[12]。

然而，污泥生物炭基催化剂的可回收性差、重金属

浸出等问题亟待解决。目前，尚缺乏污泥生物炭基

催化剂在高级氧化水处理中应用的系统总结报道。

因此，本文对污泥生物炭基催化剂进行系统性总结，

有利于开发新型高效生物炭基材料，促进其在高级

氧化水处理中的应用；同时，有利于实现废物利用、

以废治废，具有环境及经济双重效益。本文主要总

结了污泥生物炭基催化剂的制备方法及其在高级氧

化水处理中的应用，帮助研究人员了解污泥生物炭

基催化剂的应用现状。 

 

 
 

图 1  污泥生物炭基催化剂在高级氧化体系中的应用 
Fig. 1  Application of sludge biochar-based catalysts in 

advanced oxidation processes 

1  污泥生物炭基催化剂的制备方法 

生物炭是指生物质原料在缺氧或无氧条件下加

热脱氢炭化生成的多孔富炭固体材料，可用作催化

剂或载体[13]。污泥作为生物炭的制备原料之一，具

有大量的碳、铁、硅、铝以及其他多种金属和非金

属元素，所衍生的污泥生物炭基材料具有大比表面

积、金属相结构以及多种催化活性位点，已引起广

泛关注。污泥生物炭可通过多种途径制备，包括干

法热解（300~1000 ℃）、湿法热解（180~250 ℃）、

微波热解和烘焙（200~300 ℃）。其中，烘焙法制备

的生物炭催化活性低，以下侧重介绍干法热解、湿

法热解和微波热解。此外，在上述污泥生物炭制备

过程中添加活性组分，可制备改性的污泥生物炭基

催化剂。 

干法热解是传统的生物炭制备方法，即在干燥

无氧条件下加热原材料制备生物炭。干法热解过程

的主要影响因素为热解温度、升温速率以及热解气

氛。热解温度会影响污泥生物炭的形态、理化性质

与产率。热解温度升高，生物炭石墨化程度、电导

率以及孔隙率升高，稳定性增强，生物炭中铁、锌

等微量元素的附着性增强[14]，有利于提高催化活性；

同时高温过程产生的气体有助于促进生物炭表面多

孔结构的形成。然而，过高的热解温度可降低生物

炭的产率，减少表面官能团的数量[15]。根据升温速

率的不同，热解可分为慢速热解与快速热解。慢速

热解的加热速率在 0.1~1.0 ℃/s，加热过程中原料发

生吸热转化，产生气体与大量生物炭。快速热解（100 

℃/s 以上）过程产生较少的热解气与生物炭[16]。通常，

氮气（N2）和氩气（Ar）用于生物炭制备过程的保

护气，而使用 CO2 和 NH3 等反应性气氛可改善生物

炭表面化学组成。如 CO2 气氛下热解可增大生物炭

的比表面积和含氧基团数量[17]；NH3 气氛下可改善

生物炭表面孔隙结构，促进微孔结构生成，制备分

层多孔的氮掺杂生物炭材料[18]。然而，对于污水经

生物-芬顿处理产生的铁泥，采用干法热解制备的生

物炭中铁存在形式多为三价铁，催化活性较差；

ZHANG 等[19]则采用水热炭化法，制备出含 Fe3O4 的

磁性污泥生物炭（MBC），催化活性显著增强。 

湿法热解即水热炭化法，该技术以亚临界水为

介质将生物质原料转化为含碳产品[20]。通常，污泥

在 180~250 ℃下水热炭化 1~24 h，可产生 36.0%~ 

72.0%的生物炭[21]。水热炭化无需干燥原料、能耗

低、环境效益高[22]。经水热炭化制备的污泥生物炭

的炭化程度较低[19]。通过混合铁质污泥（芬顿处理

单元产生的含铁污泥）和生物污泥可改善炭化程度，
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同时改善污泥生物炭的比表面积和孔径分布[19]。对

于重金属含量高的工业污泥，采用干法热解不仅需

要对污泥进行预处理脱水，而且需要提高热解温度

以稳定重金属[23]。相比之下，水热炭化则无需污泥

预处理脱水，在较低温度下即可将重金属稳定在固

相生物炭中[24]。 

不同方法制备的生物炭，其微观结构或性质存

在差异，相应的催化活性有所不同。如传统热解过

程，升高热解温度可显著提高生物炭石墨化程度、

电导率以及孔隙率；同时促进金属元素的附着[14]。

这些活性位点的增多可提高生物炭催化活性，如石

墨化程度升高可增强活化过硫酸盐能力；电导率的

升高可改善生物炭表面电子传递过程，增强污染物

与氧化剂的相互作用；孔隙率提高可改善吸附过程；

金属活性位点增多可直接诱导氧化剂分解，促进活

性物种的生成。相比之下，水热炭化法制备的生物

炭，含氧基团更多、比表面积较小以及炭化程度较

低[22]，催化活性相对较差。 

微波热解法通过将电磁能转化为热能从而热解

制备生物炭。微波热解直接从原料内部进行加热，

更加均匀高效。微波吸收剂（一种可增加原料对微

波吸收能力的物质）对微波加热有很大影响，通常

水可作为微波吸收剂。因此对于含水率较高的污泥，

采用微波热解制备生物炭可减少污泥干化过程的能

耗[25-28]。相比于传统干法热解，微波热解生物炭具

有更高的比表面积和孔隙体积[29]。然而，微波热解

需外加金属或炭基吸收剂，以达到所需的加热速率

和热解温度，这将影响生物炭的组成[29-31]。 

污泥生物炭的改性旨在通过物理化学方法，调 

整生物炭表面理化性质，达到增强其催化活性的作

用。其中，化学方法包括酸碱改性和金属氧化物改

性。如 MIAN 等[32]将制备出的污泥生物炭用 KOH、

NH4OH 或 HCl 溶液改性，发现改性后的生物炭比表

面积增大，催化活性显著提高。ZHANG 等[19]通过

预混合铁泥和生物污泥进行共热解制备出含铁污泥

生物炭，应用于芬顿体系催化降解亚甲基蓝，去除

率可达 80.0%以上。物理方法如调整反应气氛，同

样可改善生物炭结构。在 CO2 气体下热解，可促进

微孔结构生成[17]；NH3 条件下热解，可在生物炭表

面引入含氮基团，增强催化活性[18]。因此，可通过

物理化学方法定向设计污泥生物炭表面结构，以增

强其在高级氧化体系中的催化活性。 

2  污泥生物炭基催化剂在高级氧化水处理

中的应用 

2.1  光催化体系 

光催化过程可生成强氧化性的自由基，有效分

解环境中存在的多种有机污染物，广泛用于水污染

修复。基于污泥生物炭的大比表面积以及丰富的含

氧官能团等优势，可通过促进吸附、表面电子转移

增强光催化活性。如表 1 所示，多种污泥生物炭基

TiO2 光催化剂成功用于水中污染物的去除。然而，

目前仍需增强污泥生物炭基光催化剂的可见光响应

性，简化制备过程，深入探究光催化组分与生物炭

的协同作用机制。 

 
表 1  污泥生物炭基催化剂在光催化体系中的应用 

Table 1  Application of sludge biochar-based catalysts in photocatalytic system 

催化剂名称 催化剂制备方法 污染物 水处理反应条件 去除率/% 活性物种 参考文献

TiO2-ACRM N2 气氛，800 ℃热解 3 h 亚甲基蓝 320～390 nm 紫外光， c(亚甲基

蓝)=78.2 μmol/L，ρ(TiO2)=0.5 g/L，

ρ(ACRM)=0.05 g/L，t=60 min 

100.0 •OH 和 O2
–• [33] 

SS-Ti-700 混合 TiOSO4•2H2O 与脱水污泥

水热反应后，产物于马弗炉中

700 ℃煅烧 5 h 

对硝基苯酚 >400 nm 可见光，ρ(对硝基苯酚)= 

35 mg/L，ρ(SS-Ti-700)=1 g/L，t=10 h

92.9 •OH [34] 

TiO2/Fe/Fe3C- 
生物炭 

将不同比例的污泥、 FeCl3 、

Ti(OBu)4、壳聚糖和戊二醇等混

合后，经过絮凝、过滤和干燥

后，将产物在 N2 气氛下 800 ℃

热解 1 h 

亚甲基蓝 模拟日光，ρ(亚甲基蓝)=200 mg/L，

ρ(催化剂)=1 g/L，pH=6.7，t=300 min

96.0 O2
–• [35] 

注：TiO2-ACRM 为 TiO2 掺杂市政污水污泥炭；SS-Ti-700 为钛掺杂污水污泥生物炭；TiO2/Fe/Fe3C-生物炭为 TiO2/ Fe3C 复合生物

炭。 

 
MATOS 等[33]首次将市政污泥与商业 TiO2 混合

热解制备出 TiO2-ACRM 复合光催化剂，紫外光照射

下，60 min 可完全去除亚甲基蓝。生物炭中含铁组

分（Fe2O3 和 Fe3C）显著增强了 TiO2 的光催化活性。

类似地，YUAN 等[34]以污泥为载体，原位合成污泥

生物炭基 TiO2 光催化剂（SS-Ti-700），可见光下，
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10 h 可去除 92.9%的对硝基苯酚。源于污泥的 SiO2

组分通过形成 Si—O—Ti 键增加吸附位点以及改善

TiO2 带隙结构，增强光催化活性；此外，污泥中多

种过渡金属元素（铁、铜和铬）原位掺杂至 TiO2 中，

增强其可见光响应性。MIAN 等[35]通过污水污泥和

铁钛浸渍的壳聚糖共热解制得新型 TiO2/Fe/Fe3C-生

物炭复合材料，可见光照射下对亚甲基蓝的去除率

达 96%。 

综上，污泥生物炭为载体的 TiO2 光催化剂在水

体污染物去除方面取得了良好成效。污泥生物炭增

强光催化作用机制如图 2 所示：（1）污泥生物炭的

较大比表面积避免了 TiO2 颗粒的聚集，同时，其多

孔结构以及表面官能团可通过氢键、π-π相互作用等

方式促进污染物吸附至催化剂表面，此外，石墨化

结构能够使得生物炭作为电子转移介体促进电子-

空穴对分离；（2）污泥中的无机组分，如 SiO2、过

渡金属等，经热解后与 TiO2 相互作用，缩小 TiO2

的带隙，增强了电子-空穴对的分离效率。 

 

 
 

图 2  污泥生物炭在光催化体系的作用机制 
Fig. 2  Mechanism of sludge-based biochar in photocatalytic 

system 
 

如式（1）~（4）所示，带隙减小的 TiO2 吸收

可见光，激发产生导带电子（e–）和价带空穴（h+）；

同时，掺入的金属作为杂质能级也可被光能量激发

产生电子跃迁进入导带；空穴和表面吸附的水

（H2Oads）或氢氧根（OH–
ads）反应生成•OH，而电

子和表面 O2 结合生成 O2
–•；最终，•OH 和 O2

–•活性

物种攻击表面吸附的污染物，使其氧化分解。 

 TiO2 + hν → TiO2 (e
–, h+ ) （1） 

 h+ + OH–
ads → •OH （2） 

 h+ + H2Oads → •OH + H+ （3） 

 e– + O2 → O2
–• （4） 

2.2  芬顿体系 

传统的芬顿体系是基于 Fe2+在 pH 为 2.5~3.0 的

条件下，活化 H2O2 产生高氧化性的•OH（氧化电位

E0=2.80 V）[36]来降解污染物。然而，pH 适应范围

窄、铁基污泥产生量大、难以回收利用等缺点，限

制了均相芬顿体系的实际应用。非均相类芬顿体系

在较大 pH 范围内可有效降解污染物，且催化剂可

回收再利用，受到了研究人员的广泛关注。污泥生

物炭含有多种铁基矿物，是有前景的非均相类芬顿

催化剂，已成功用于多种污染物的去除。污泥生物

炭中的含铁组分作为主要的活性位点受到研究人员

的关注，但却忽略了表面含氧官能团、缺陷结构、

持久性自由基等位点对 H2O2 活化的影响。因此，应

更全面关注生物炭表面多种活性位点与芬顿体系降

解效果之间的对应关系，充分发挥生物炭在芬顿体

系的作用潜力。 

表 2 总结了不同污泥生物炭在类芬顿体系中降

解水体污染物的应用。生物炭表面铁位点在类芬顿

体系中发挥关键作用。如 LI 等[37]制备的污泥生物炭

（SBC）含有丰富的 Fe2O3 和 Fe2P 位点，协同吸附

和 H2O2 活化过程，在 pH=4.0 时对环丙沙星（CIP）

去除率达 90%。此外，Fe0、Fe0.95C0.05、FeAl2O4 和

Fe3O4 等铁位点能够同时引发均相与非均相类芬顿

反应，促进污染物的降解。如 GAN 等[38]制备的污

泥富铁生物炭表面 Fe0 和 Fe0.95C0.05 位点可通过浸出

的 Fe2+引发芬顿反应，而 FeAl2O4 和 Fe3O4 位点则通

过表面低价态 Fe 直接参与 H2O2 的活化。同时，铁

位点能够增强污泥生物炭的稳定性。ZHANG 等[19]将

生物污泥与铁基污泥混合制备了 MBC。生物炭与

Fe3O4 之间的强化学键合作用显著增强 MBC 的稳定

性与可重复利用性，经 5 次循环对亚甲基蓝的去除

率达 98%。除铁位点外，生物炭表面持久性自由基

（PFRs）同样能够激活 H2O2。HUANG 等[39]发现，

污泥生物炭表面 PFRs 与 H2O2 发生单电子转移产生

•OH，对三氯乙烯的去除率达 83.0%。 

此外，光芬顿技术可用于强化污染物的去除[36]。

如王文刚等[40]利用脱水污泥基铁炭复合催化剂，通

过光芬顿降解罗丹明 B。紫外光、催化剂和 H2O2

三者相互作用，实现罗丹明 B 的完全去除。同时，

光的引入能够诱导光催化反应，协同芬顿反应加速

污染物去除。如 MIAN 等 [35]制备出污泥衍生的

TiO2/Fe/Fe3C-生物炭并用于光芬顿体系降解亚甲基

蓝。吸附、光催化以及非均相类芬顿反应共同实现

亚甲基蓝的高效去除。 
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表 2 污泥生物炭基催化剂在芬顿和类芬顿体系中的应用 
Table 2  Application of sludge biochar-based catalysts in Fenton system 

催化剂名称 催化剂制备方法 污染物 水处理反应条件 
去除率 

/% 

活性 

物种 

参考

文献

SBC 污泥和高岭土以 m( 污泥 ) ∶ m( 高岭

土)=8 : 1 混合，随后加入水〔w(水)=20%〕

进行球磨，通过月桂基硫酸钠表面活性

剂调整后得到混合浆料，并于 N2 气氛下

1100 ℃煅烧 30 min 

环丙沙星 ρ(环丙沙星 )=10 mg/L, ρ(SBC)= 
0.2 g/L, c(H2O2)=10 mmol/L, pH= 
4.0, t = 240 min 

90.0 •OH 和 O2
–• [37]

污水污泥 

生物炭 

将污泥样品在 N2 气氛下，以 300 W 的微

波功率辐照 30 min 

三氯乙烯 ρ(三氯乙烯)=10 mg/L, ρ(生物炭)= 
0.5 g/L, c(H2O2)=20 mmol/L, pH= 
3.1, t=120 min 

83.0 •OH [39]

生物炭- 

芬顿-RM 

原污泥通过赤泥和芬顿试剂脱水处理

后，在 N2 气氛下 800 ℃煅烧 60 min 

4-氯苯酚 c(4-氯苯酚)=0.78 mmol/L, ρ(生物

炭 )=2 g/L, c(H2O2)=20 mmol/L, 
pH=2.0, t=120 min 

100.0 •OH [38]

MBC 铁 基 污 泥 和 生 物 污 泥 按 照 m( 铁

泥) : m(生物污泥)=1 : 2 混合后，进行水

热炭化，抽滤收集产物并在–40 ℃下冷冻

干燥 24 h 

亚甲基蓝 ρ(亚甲基蓝) = 100 mg/L, ρ(生物

炭) = 1 g/L, c(H2O2) = 1 mL/L, 酸

性 pH, t = 12 min 

98.0 •OH [19]

TiO2/Fe/Fe3C- 
生物炭 

将不同比例的污泥、FeCl3、Ti(OBu)4、

壳聚糖和戊二醇等混合后，经过絮凝、

过滤和干燥后，将产物在 N2 气氛下

800 ℃热解 1 h 

亚甲基蓝 模拟日光, ρ(亚甲基蓝)=200 mg/L, 

ρ( 催 化 剂 )=1 g/L, c(H2O2)= 

0.85 mol/L，pH = 6.7, t = 300 min 

~98.4 •OH 和 O2
–• [35]

Fe/C-850 将 FeCl3•H2O 和污泥混合不同比例干燥

后于 850 ℃下煅烧 2 h 

对硝基苯

酚 

紫外光，ρ(对硝基苯酚)=50 mg/L, 

ρ( 催 化 剂 )=1/3 g/L, c(H2O2)=6.5 
mmol/L, t = 30 min 

~99.0 •OH [40]

  罗丹明 B  ~100.0 •OH  

注：SBC 为污水污泥生物炭；生物炭-芬顿-RM 为芬顿-赤泥复合改性生物炭；Fe/C：污泥基铁炭复合材料。 
 

总之，污泥生物炭所含丰富的铁组分是主要的

芬顿反应活性位点。同时，污泥生物炭表面的 PFRs

也在 H2O2 活化过程中起到重要作用。污泥生物炭的

类芬顿反应机制如图 3 所示：（1）非均相反应：表

面多价态铁位点直接活化 H2O2 产生•OH，式（5）~

（7），其中≡Fe 代表催化剂表面分布的铁位点；（2）

均相反应：酸性条件下，表面浸出的 Fe2+活化 H2O2

生成•OH，式（8）~（12）；（3）表面 PFRs 通过单

电子转移过程直接活化 H2O2 产生•OH；（4）光芬顿

体系中，光辐射可促进 H2O2 的分解并产生•OH，同

时也能改善 Fe2+的再生，式（13）、（14）。（5）•OH

作为芬顿体系中主导的活性物种，攻击污染物使其分

解。此外，污泥生物炭的多孔结构和大比表面积能

够促进污染物的吸附，进一步增强污染物的去除效果。 

 ≡Fe2+ + H2O2 + H+ → ≡Fe3+ + H2O + •OH （5） 

 ≡Fe3+ + H2O2 → ≡Fe2+ + HO2 •+ H+ （6） 

 ≡Fe3+ + HO2 • → ≡Fe2+ + O2 + H+ （7） 

 Fe0 + 2H+ → Fe2+ + H2 （8） 

 Fe2+ + H2O2 + H+ → Fe3+ + H2O + •OH （9） 

 Fe0 + 2Fe3+ → 3Fe2+ （10） 

 Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + HO2 • + H+ （11） 

 Fe3+ + HO2 • → Fe2+ + O2 + H+ （12） 

 H2O2 + hν → 2•OH （13） 

 Fe3+ + H2O2 + hν → Fe2+ + HO2 • + H+ （14） 

 
 

图 3  污泥生物炭在芬顿体系的作用机制 
Fig. 3  Mechanism of sludge-based biochar in Fenton system 

2.3  过硫酸盐体系 

过硫酸盐氧化技术是基于过硫酸盐活化实现污

染物的降解。过硫酸盐包括过一硫酸盐（PMS）与

过二硫酸盐（PDS）。过硫酸盐氧化体系可产生硫酸

根自由基（SO4
–•），具有更长的半衰期（t1/2=40 μs）
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和更高的氧化电位（E0=2.5~3.1 V）。此外，过硫酸

盐氧化体系可通过非自由基路径选择性降解污染

物，能够降低水体中背景物质对催化效率的影响。

表 3 汇总了各种污泥生物炭基催化剂应用于过硫酸

盐体系降解水中污染物的研究。污泥生物炭表面氮

位点、金属位点、缺陷结构、含氧基团等已证实可

有效活化过硫酸盐，而如何通过定向调控表面位点

组成以控制特定活性物种的生成，来应对复杂废水

背景组分干扰、提高污染物选择性降解潜力，仍是

未来研究的挑战。 
 

表 3  污泥生物炭基催化剂在过硫酸盐体系中的应用 
Table 3  Application of sludge biochar-based catalysts in persulfate system 

催化剂名称 催化剂制备方法 污染物 水处理反应条件 
去除 

率/% 
活性物种 

参考

文献

Fe0/Fe3C-SDBC 铁污泥在 Ar 气氛中于 600 ℃

下 热 解 1.5 h ， 升 温 速 率 为

4 ℃/min 

环丙沙星 ρ(环丙沙星)=10 mg/L, c(催化剂)= 
0.05 mmol/L, c(PMS)=1.6 mmol/L, 
t=60 min 

99.0 •OH,SO4
−•、O2

−•

和 1O2 

[41]

Fe-ADSBC 厌氧消化污泥在 N2 气氛中于

600~1000 ℃下热解 1.5 h 

磺胺二 

甲嘧啶 

ρ(磺胺二甲嘧啶 )=20 mg/L, ρ(催

化剂)=0.2 g/L, c(PDS)=6 mmol/L, 
t= 180 min 

100.0 •OH 和 SO4
−• [27]

SDBC 污泥在 N2 气氛中于 600 ℃下热

解 1.5 h，升温速率为 10 ℃/min

双酚 A ρ(双酚 A)=20 mg/L, ρ(催化剂 )= 
2 g/L, c(PDS)=3 mmol/L, t=80 min, 
超声功率 60 W 

98.0 •OH 和 SO4
−• [42]

CoO/Co9S8@N-S-BC 污泥经化学处理后，在 N2 气氛

中于 500 ℃下热解 2 h，升温速

率为 10 ℃/min；随后，再次于

700 ℃下热解 2 h，升温速率为

10 ℃/min 

磺胺甲

唑 

ρ(磺胺甲唑)=20.24 mg/L, ρ(催化

剂)=0.2 g/L, c(PMS)= 1.6 mmol/L, 
t = 10 min 

100.0 •OH 和 SO4
−• [44]

SDBC 污水污泥在 Ar/NH3 气氛中于

400~800℃下热解 6 h,升温速

率为 5 /min℃  

双酚 A ρ(双酚 A)=10 mg/L, ρ(催化剂 )= 
0.2 g/L, ρ(PMS)=0.1 g/L, t=30 min

80.0 

(TOC) 

1O2
 [46]

HTC-SDBC 污泥经 150~270 ℃水热反应 8 

h 后，过滤干燥后在 Ar 气氛中

于 500~800 ℃下热解 3 h，升温

速率为 2 ℃/min 

双酚 A ρ(双酚A)=100 mg/L, ρ(催化剂)= 
0.2 g/L, ρ(PMS)=250 mg/L, t= 
20 min 

100.0 1O2
 [47]

SDBC 污泥混合一定尿素后,在 N2 气

氛中于 700 ℃下热解 2 h 

磺胺甲 

唑 

c(磺胺甲唑)=40 μmol/L, ρ(催化

剂)=2.0 g/L, c(PDS)=1.5 mmol/L, 
t=180 min 

94.6 1O2
 [49]

ADSBC 厌氧消化污泥在 N2 气氛中于

400~1000 ℃下热解 1.5 h,升温

速率为 10 ℃/min 

磺胺噻唑 ρ(磺胺噻唑)=20 mg/L, ρ(催化剂)= 
0.5 g/L, c(PDS)=10 mmol/L, t= 
90 min 

100.0 电子转移过程 [48]

NH3-SDBC600-KOH 污泥经 NH4OH 处理后在 N2 气

氛中于 500~800 ℃下热解 3 h,

升温速率为 2 ℃/min,后续进一

步通过 KOH 化学处理 

酸性橙 7 ρ(酸性橙 7) = 20 mg/L, ρ(催化剂) 
= 0.4 g/L, ρ(PMS) = 400 mg/L, t = 
20 min 

100.0 电子转移过程

以及少量的 

•OH 和 SO4
−• 

[32]

MnOx-N-生物炭 ､将污泥 琼脂粉和 MnCl2 按照

m(污泥) : m(琼脂粉) : m(MnCl2)= 

1 : 1 : 1 混合经 NH4OH 处理后,

在 Ar 气氛中于 800 ℃下热解 1 

h，升温速率为 10 ℃/min 

酸性橙 7 ρ(酸性橙 7)=20 mg/L, ρ(催化剂)= 
0.2 g/L, c(PMS)=1.6 mmol/L, t= 
40 min 

100.0 电子转移过程

以及少量的 

•OH､ SO4
−• 

和 1O2
 

[50]

MnFe2O4-SAC 污泥在 N2气氛中于 700 ℃下热

解 1 h，升温速率为 10 ℃/min，

形 成 SAC ， 随 后 SAC 与

FeCl3•6H2O 和 MnCl2•4H2O 混

合，于 200℃下水热反应 10 h

橙 G ρ( 橙 G)=20 mg/L, ρ( 催 化 剂 )= 
0.2 g/L, ρ(PDS)=0.5 g/L, t=30 min

95.0 •OH 和 SO4
−• [51]

注：Fe0/Fe3C-SDBC 为 Fe0/Fe3C 复合污泥生物炭；Fe-ADSBC 为铁掺杂厌氧消化污泥生物炭；SDBC 为污泥生物炭；

CoO/Co9S8@N-S-BC 为纳米 Co9S8 和 CoO 负载的氮硫共掺杂污泥生物炭；HTC-SDBC 为水热炭化衍生污泥生物炭；ADSBC 为厌氧消

化污泥生物炭；NH3-SDBC600-KOH 为氨气前处理结合 KOH 后处理污泥生物炭；MnOx-N-生物炭为锰氧化物/氮掺杂污泥生物炭；

MnFe2O4-SAC 为铁锰氧化物掺杂污泥活性炭；TOC 为总有机碳。 
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污泥生物炭所含的金属位点在 PDS/PMS 活化

过程起关键作用。污泥生物炭自身含有的铁组分，

如 Fe0 和 Fe3C 能够有效活化过硫酸盐。如 ZHU 等[41]

制备的铁泥衍生污泥生物炭由于表面 Fe0 和 Fe3C 的

存在，可高效催化 PMS，对环丙沙星的去除率达

99.0%。此外，污泥生物炭表面的铁氧化物也可活化

过硫酸盐。如 CHEN 等[27]发现，高温热解产生的铁

基污泥生物炭（Fe-ADSBC）表面 FeO 能够活化 PDS

产生 SO4
–•，氧化去除磺胺二甲嘧啶。然而，低温热

解生物炭表面铁组分主要为 Fe3O4，诱导 PDS 产生

•OH 活性物种，活性较低。除了铁位点，其他金属

位点同样能够活化过硫酸盐。如 DIAO 等[42]发现，

污泥生物炭表面 Al0 和 Fe0 位点均可活化 PDS 产生

SO4
–•和•OH，从而加速污染物降解。 

除了污泥生物炭表面金属位点外，其他位点同

样能够有效激活 PDS/PMS 产生活性物种。通常，

—COOH、—OH、缺陷焦点位点以及 PFRs 等表面

活性位点可激活过硫酸盐产生自由基。ZHU 等 [43]

利用纳米零价铁 /镍负载的生物炭活化过硫酸盐去

除诺氟沙星，发现 Fe0、—COOH 和—OH 能够激活

PDS 产生 SO4
–•和•OH。此外，Co9S8 和 CoO 负载的

氮硫共掺杂生物炭中钴和缺陷位点有助于 PMS 活

化[44]。生物炭表面 PFRs 能够进一步活化过硫酸盐。

HE 等[45]发现，PFRs 可传递电子至 PDS 或 Fe（Ⅲ），

直接或间接加速 SO4
–•和•OH 的产生。生物炭表面的

酮羰基（C==O）、石墨化结构以及 N 位点主要诱导

非自由基路径。HUANG 等[46]和 HU 等[47]发现，污

泥生物炭表面的 C==O 能够活化 PMS 产生单线态氧

（1O2），从而快速降解双酚 A。高度石墨化的结构

能够增强导电性，促进电子转移。CHEN 等[48]制备

的污泥生物炭（ADSBC）具有高度石墨化结构以及

良好的导电性，可在宽 pH 和温度范围内，活化 PDS

降解多种污染物。ADSBC 可与 PDS 相互作用，形

成亚稳态表面复合物，随后 ADSBC 可充当电子介

体，将电子从表面吸附的污染物转移至 PDS 中，实

现污染物的氧化降解。此外，氮位点能够改变生物

炭表面的电荷分布，增强其催化活性。如 MIAN   

等[32]发现，与吡啶氮相邻的带正电碳原子是主要活

性位点可吸附 PMS。随后，通过 sp2 杂化的碳网格

从污染物提取电子至表面结合的 PMS 分子中，引发

污染物的氧化降解。YIN 等[49]发现，污泥生物炭表

面负载的铁物种、掺杂的氮位点以及石墨化结构是

诱导 PDS 活化产生 1O2 的主要活性位点。 

引入外源性过渡金属位点能够进一步提高污泥

生物炭催化活性。如 MIAN 等[50]将 MnCl2、NH4OH、

琼脂和污泥混合后，一步热解制备出污泥生物炭负

载的 MnOx（x≥1）催化剂用于 PMS 活化去除酸性

橙 7（AO7）。与原始不改性污泥生物炭相比，40 min

内 AO7 的去除率最高达到 100.0%。同样，LI 等[51]

将污泥转化为活性炭（SAC）后，通过混合 SAC、

FeCl3•6H2O 和 MnCl2•4H2O 进行水热反应，制备出

MnFe2O4-SAC 复合材料。MnFe2O4-SAC 具有良好的

PDS 催化活性，可在宽 pH（3~9）范围快速去除酸

性橙 G，同时，所制备的催化剂能够通过磁铁回收

和再循环利用。 

综上所述，污泥生物炭/过硫酸盐体系的反应机

制如图 4 所示：（1）污泥生物炭表面低价态过渡金

属位点直接活化 PDS/PMS 产生 SO4
–•和•OH，式（15）

~（17）；（2）表面—COOH 和—OH 提供电子给

PDS/PMS，从而产生 SO4
–•和•OH，式（18）~（21）；

（3）表面酮羰基（C==O）可激活 PMS 产生 1O2；

（4）石墨碳以及氮物种可激活 PDS/PMS 产生 1O2；

（5）石墨化结构、吡啶氮以及石墨氮位点可介导

PDS/PMS 与污染物之间的直接电子转移过程；（6）

缺陷结构与 PFRs 在活化 PDS/PMS 生成 SO4
–•和•OH

过程中同样起到了关键作用，式（22）、（23）。此外，

污泥生物炭可通过氢键、π-π相互作用、静电吸引等

过程促进 PDS/PMS 和污染物在生物炭表面的吸附。

最终，表面吸附的污染物可通过自由基路径（SO4
–•、

•OH 和 O2
–•）或非自由基路径（1O2 和电子转移过程）

降解为小分子产物。 

 S2O8
2– + Mn+ → M(n+1)+ + SO4

2– + SO4
–•(n≥1) （15） 

 HSO5
– + Mn+ → M(n+1)+ + OH– + SO4

–•(n≥1) （16） 

 SO4
–• + H2O → SO4

2– + •OH + H+ （17） 

 —COOH + S2O8
2– → SO4

–• + HSO4
– + —COO• （18） 

 —OH + S2O8
2– → SO4

–• + HSO4
– + —O• （19） 

 —COOH + HSO5
– → SO4

–• + H2O + —COO• （20） 

 —OH + HSO5
– → SO4

–• + H2O + —O• （21） 

 缺陷 + S2O8
2– →SO4

–• + SO4
2– + 缺陷+  （22） 

 缺陷 + HSO5
– →SO4

–• + OH– + 缺陷+ （23） 
 

 
 

图 4 污泥生物炭在过硫酸盐体系的作用机制[52] 
Fig. 4  Mechanism of sludge-based biochar in persulfate 

activation system[52] 
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3  结论与展望 

污泥生物炭基催化剂具有丰富的含氧基团、缺

陷以及过渡金属等活性位点，因而在高级氧化体系

表现出优良的催化潜力。此外，较大的比表面积和

优良的孔隙结构使得污泥生物炭可作为合适的载体

用于修饰改性，从而进一步增强其催化活性。本文

系统描述了污泥生物炭的制备方法并分别阐述了污

泥生物炭基催化剂在不同氧化体系中的应用情况。

然而，污泥生物炭基材料的催化活性、稳定性以及

可重用性仍需进一步的研究，以拓展其在实际水处

理中的应用。此外，污泥生物炭基催化剂合成过程

的能耗问题、过渡金属元素的浸出污染问题仍亟待

解决。未来污泥生物炭基催化剂的发展应首先聚焦

于增强污泥生物炭基催化剂的稳定性，防止造成二

次污染；其次，进一步改善制备过程，降低能耗；

同时，测试其在动态连续流反应器中的催化活性及

循环再生性，以提高工业化应用潜力；最后，通过

优化改性方法，同时耦合各种氧化体系，可显著增

强污泥生物炭基催化剂的水处理效能。 
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