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过碳酸盐高级氧化技术在水处理中的研究进展 

肖鹏飞，路晓岩，王  凯，丁慧文，张国盛 
（东北林业大学 林学院，黑龙江 哈尔滨  150040） 

摘要：近年来，活化过碳酸盐高级氧化技术具有低成本、安全、稳定等特点，已广泛用于处理水中的各类有机

污染物，有望成为一种新兴的环境友好型水处理技术。该文介绍了活化过碳酸盐降解有机污染物的机理；系统

综述了均相活化、非均相活化、物理活化、其他活化过碳酸盐的活化方法与活化反应机理；总结了过碳酸盐高

级氧化法在水处理中的应用，重点阐述了过碳酸盐高级氧化法在去除水中的有机污染物、膜污染控制、污泥脱

水、污泥厌氧消化等方面的应用研究现状；最后，指出目前水处理研究领域活化过碳酸盐高级氧化技术存在的

问题，并对未来的重点研究方向进行了展望。 
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Research progress on advanced oxidation process of  
percarbonate in water treatment 

XIAO Pengfei, LU Xiaoyan, WANG Kai, DING Huiwen, ZHANG Guosheng 
（College of Forestry, Northeast Forestry University, Harbin 150040, Heilongjiang, China） 

Abstract: In recent years, the advanced oxidation process of activated percarbonate has been applied in the 

treatment of various organic pollutants in water due to its low cost, safety and stability, and is expected to 

become a new environment-friendly water treatment technology. Herein, the oxidative degradation 

mechanism of organic pollutants by activated percarbonate was introduced, followed by systematical 

review on the different activation methods and reaction mechanisms of percarbonate such as homogeneous 

activation, heterogeneous activation, physical activation, other activation methods. The application of 

advanced oxidation process of activated percarbonate in water treatment was then summarized with the 

emphasis on the research status in removal of organic pollutants in wastewater, membrane pollution control, 

sludge dewatering, sludge anaerobic digestion and so on. In the end, the existing problems and the future 

development direction were discussed. 
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随着社会经济的发展以及工业现代化水平的飞

速提升，各类农业、工业及医疗有机废水等呈现排

放量大、浓度高、难降解等特点，其中的难降解有

机污染物成分结构复杂、毒性大，如果未得到充分

处理直接进入到环境中，将对生态环境及人类健康

安全构成严重威胁[1]。目前，常用于污水处理的技

术有微生物降解法、膜分离法、光催化法、吸附法、

高级氧化法等[2]。其中，高级氧化法通过产生活性

氧物种（ROS）将大分子有机污染物降解为小分子

有机物甚至完全矿化，可以实现零环境污染、零污

染物排放的目标，已成为国内外研究的热点[3-4]。在

传统的高级氧化工艺中，Fenton 体系产生的•OH 半

衰期短，对 pH 条件要求严格，容易生成铁泥，造

成处理负担；臭氧催化体系容易受水中溶解度限制，

综论 
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导致利用率较低；过硫酸盐催化体系反应后残留硫

酸根离子，其不断累积对环境和人体健康仍具有潜

在的风险[5-8]。 

过碳酸钠（SPC）俗称固体 H2O2，易溶于水，

溶液呈碱性，分解后生成 Na2CO3 和 H2O2，表现出

与 Fenton 试剂相似的特征。相对于传统的 Fenton

试剂，SPC 独特的理化性质使其具有高稳定性和安

全性，易于运输且造价成本低；pH 适用范围更加宽

泛，突破了传统 Fenton 体系对 pH 要求的限制；同

时 SPC 良好的缓冲性也缓解了由酸性产物引起的

pH 波动[9]。此外，SPC 本身及其产物与环境有着极

高的契合度，例如：产物均存在于天然水体中，本

身可作为供氧剂，使水中溶解氧含量增加；不仅对

水体生物无毒，而且可进一步控制蓝藻、杀虫剂对

水体的破坏；SPC 还能刺激天然微生物的代谢活性，

通过间接提供电子受体和供体，促进天然微生物对

污染沉积物的降解作用[10]。此外，从经济成本考虑，

SPC 的价格比其他常用氧化剂，如 H2O2、过一硫酸

钠、过二硫酸盐，更低廉，可节约处理成本[11]。 

近年来，以 SPC 为氧化剂的新型高级氧化体系

逐渐受到国内外学者的关注，现阶段研究表明，过

碳酸盐高级氧化体系对多种废水中的各类有机污染

物均呈现良好的降解效果，但目前该技术在水处理

中的研究仍处于实验室研究阶段。本文重点围绕

SPC 的活化机理、活化方法与特点、污染物处理效

率等方面，全面论述了活化过碳酸盐体系在水处理

领域的最新动态与研究进展，并对现阶段研究存在

的挑战和未来发展方向提出展望，为该技术在水污

染治理领域的应用提供理论依据。 

1  过碳酸盐降解有机污染物的机理 

SPC 在水溶液中可以分解生成 Na2CO3与 H2O2，

利用催化剂或外部能量等活化形式，可使 H2O2 中的

—O—O—键断裂，从而形成•OH，如式（1）和（2）

所示（图 1）[10]。作为一种非选择性自由基，•OH

具有极强的得电子能力，其氧化能力仅次于氟，•OH

对有机污染物的氧化过程主要通过亲电加成（RAF）

和夺氢反应（HAT）完成，虽然•OH 也可通过电子

转移（SET）途径降解有机物，但由于在降解污染

物的过程中 SET 途径为吸热反应，不可自发进行，

致使在大多数情况下以 RAF 及 HAT 两种途径降解

有机污染物，并最终将其矿化生成 H2O、CO2 等
[12]。

化合物分子中烷基链的长度会影响•OH 的降解途

径，加成反应在较短的烷基链起主要作用，而较长

的烷基链则通过脱氢反应进行降解，同时在水相中

C—H 键的优先级高于 O—H 键，可能是由 C—H 键

的键能较弱所致。研究发现，•OH 对脂肪族化合物

（含羟基、羧基、醛基等）的氧化大多是通过脱氢

反应进行，而不饱和化合物（如苯环、双键和三键）

则以多键加成为主要反应途径，且反应速率快于脂

肪族化合物[13]。MOTAMEDE 等[14]在探究活化 SPC

体系对酚类有机物的降解机理时发现，在 HAT 途径

中，•OH 与氢结合比与芳环结合更容易，在加成反

应中主要发生在酚类化合物的邻位或对位。 

 2Na2CO3•3H2O2=4Na++2CO3
2–+3H2O2 （1） 

 H2O2+activator/external energy→•OH+OH– （2） 
 

 
 

图 1 过碳酸盐的活化机理、活化方法与影响因素[10] 

Fig. 1  Activation mechanism, method and influencing 
factors of percarbonate[10] 

 

此外，LIU 等[10]研究表明，在过碳酸钠体系自

由基机制中，•OH、碳酸盐自由基（•CO3
–）、超氧阴

离子（•O2
–）、单线态氧（1O2）等均可降解有机污染

物，•OH 还会与已生成的 H2O2 反应生成少量的•O2
–，

•O2
–也具有一定的氧化作用，如式（3）所示。此外，

如式（4）~（7）所示，SPC 在水溶液中生成的 CO3
2–

和 HCO3
–会在•OH 的作用下部分转化成次级•CO3

–，

•CO3
–同样可以通过电子转移和夺氢作用降解有机污

染物。自由基之间相互转换是个复杂的过程，由于

降解体系的差异性，在不同体系中参与降解的自由

基及其主导地位也会存在差异，从而使有机污染物

的降解途径发生改变。在之前的研究中[9]，大多数

体系都证明，超过一种活性物质参与了各种有机污

染物的降解过程，不同自由基之间的协同作用虽会

对•OH 造成干扰，但仍保持较高的去除效率。总体

上看，基于过碳酸盐的高级氧化法由于氧化污染物

范围宽、催化能力强、pH 适用范围广以及产生副产

物无毒等特性，使其在去除水中有机污染物方面展
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现出较好的应用潜力。 

 •OH+H2O2→•O2
–+H2O+H+ （3） 

 Na2CO3→2Na++CO3
2– （4） 

 CO3
2–+H2O→HCO3

–+OH– （5） 

 HCO3
–+•OH→•CO3

–+H2O （6） 

 CO3
2–+•OH→•CO3

–+OH– （7） 

2  过碳酸盐的活化方法 

过碳酸盐自身对水中污染物直接氧化的反应速

率和分解效率较低，所以需要对其进行催化活化。

目前，根据活化剂的形式大体上可分为均相活化、

非均相活化、能量活化以及联合活化等。 

2.1  均相活化 

均相活化是指反应双方处于同一相态中进行的

活化反应，该方法无需外部能量的额外添加，活化

剂在液相中的高度分散增加了与催化剂的接触频

率，且反应条件温和，在常温下即可进行。需要注

意的是，尽管金属离子活化效率相对较高，且经济

实用，但部分催化剂可能会形成催化剂污泥，且催

化剂不易回收和再生，容易释放金属离子，对环境

造成二次污染，尤其部分金属如钴的生物毒性强，

存在一定的环境风险。目前，应用于均相活化过碳

酸盐的方法包括铁离子活化、钒离子活化以及四乙

酰乙二胺活化。 

2.1.1  铁离子活化 

Fe 在地壳中分布广泛、资源丰富，相比于其他

过渡金属毒性较小、活化效率高且价格低廉，因此

作为一种绿色环保型催化剂也被广泛应用于 SPC 的

活化[15]。研究表明，Fe2+能高效活化 SPC，可产生

包括•OH、HO2•、•O2
–等多自由基体系，从而对目标

有机物进行协同降解作用[16]。Fe2+/SPC 体系在酸性

条件下，Fe2+主要促进 H2O2 分解生成•OH 降解污染

物，但过量的 Fe2+或 SPC 都会与•OH 发生反应，造

成•OH 消耗，或生成氧化能力较弱的 HO2•，从而导

致降解效果降低，反应式如式（8）~（10）所示[17-18]。

一般认为，Fe2+/SPC 体系中的反应可分为 2 个阶段：

第一阶段 Fe2+/SPC 体系提供 H2O2 速率十分迅速，

对目标污染物的降解速率达到最高；在第二阶段由

于 Fe2+或 H2O2 消耗殆尽，分解速率逐渐变缓并趋于

结束[19]。这种现象的原因可能是：在反应初期 Fe2+

与 SPC 分解产生 H2O2 含量充足，并迅速反应，产

生充足的•OH 使有机污染物被快速降解，随后降解

速率下降的原因包括：（1）Fe2+转化为 Fe3+，Fe3+

与 H2O2 反应生成活性较低的 HO2•；（2）Fe3+向 Fe2+

的还原能力差，成为关键的限速步骤；（3）pH 过高

与 Fe3+反应生成 Fe(OH)3 沉淀，减少了反应体系中

活化剂的含量[20]。 

 Fe2++H2O2=Fe3++•OH+OH– （8） 

 Fe2++•OH→Fe3++OH– （9） 

 H2O2+•OH→HO2•+H2O （10） 

Fe3+的反应机理与 Fe2+不同，在 Fe3+/SPC 体系

中，SPC 释放的 H2O2 和 Fe3+之间自发反应生成

Fe-OOH2+络合物，进一步分解生成 HO2•和•O2
–，而

后•O2
–与 Fe3+发生氧化还原反应生成 Fe2+，体系中生

成的 Fe2+又可继续催化 SPC，如式（11）~（14）[20]。

有研究发现，在 Fe3+活化 SPC 降解苯的体系中，•OH

与苯发生亲电加成反应，生成有机物自由基（R•），

R•一方面可与 O2 反应生成 HO2•，另一方面可直接

将 Fe3+还原成 Fe2+，从而增加•OH 的含量，促进了

降解[21]。GAO 等[22]发现，特定 pH 环境中添加晶体

硼能与 Fe3+配合，Fe3+通过 B—B 键的电子转移被还

原为 Fe2+，增强了活化 SPC 的能力和•OH 的生成量。 

 Fe3++H2O2⇋Fe-OOH2++H+ （11） 

 Fe-OOH2+→Fe2++HO2• （12） 

 HO2•⇋H+ +•O2
– （13） 

 •O2
–+ Fe3+→Fe2++ O2 （14） 

2.1.2  铁离子-添加剂活化 

尽管金属离子活化过碳酸盐可以在常温常压下

进行，且反应迅速、操作简便、活化效果好，但由

于铁离子作为催化剂在反应过程中也存在着重复利

用性差、金属离子易流失等不足，加上一些有机污

染物的特殊性，使常规的 Fe2+（Fe3+）/SPC 处理体

系的实际应用性不强。目前，应用于改善体系处理

性能的添加剂主要可分为螯合剂、还原剂以及有机

助溶剂[23-24]。由于 Fe2+在氧化反应时会失电子转化

为 Fe3+，从而导致整个体系活性降低，为避免产生

Fe(OH)3 沉淀，可在较宽的 pH 范围内使用螯合剂，

提高 Fe2+的利用效率。加入螯合剂后会形成 Fe2+的

络合物，一方面可阻止铁泥的产生；另一方面促进

了 Fe3+向 Fe2+的转换，保证了体系中可溶性 Fe 的含

量，同时也避免了过量的 Fe2+对•OH 的消耗[25]。FU

等 [26]发现，天然谷氨酸（Glu）可作为螯合剂与

Fe2+/SPC 体系中的 Fe2+形成络合物，并通过电子穿

梭机制加强了电子转移的能力，加快 Fe3+向 Fe2+的

转变，维持了整个降解系统的循环可持续性。柠檬

酸（CA）和一水合柠檬酸（CIT）2 种螯合剂可在

一定程度上保持 Fe2+的可溶性，防止其沉淀；同时

CA 可以将游离的 Fe2+螯合形成 CA-Fe3+，从而达到

减少 Fe2+消耗、防止铁析出的目的。此外，草酸

（OA）、乙二胺-N,N'-二丁二酸（EDDS）、天然有机

物半胱氨酸（CYS）等螯合剂均能通过螯合作用来

改善铁物种的氧化还原循环，进而加速 SPC 活化体

系中•OH 和•O2
–的生成，提高体系的去除率[27-30]。值
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得注意的是，螯合剂的用量是影响体系处理效率的

关键因素之一，过量的螯合剂与•OH 反应会造成

•OH 的无效损失，致使活化效率变低。 

还原剂的作用主要是为了加快 Fe3+的还原，加

快 Fe2+的生成，提高活化效率。还原剂与螯合剂的

区别在于：还原剂是依靠 Fe3+与 H2O2 形成金属有机

配体后进行还原，但其螯合能力较螯合剂弱且优先

级较低；螯合剂还原能力比还原剂差，而 Fe3+向 Fe2+

的转换又是限速的关键。因此，可将螯合剂与还原

剂结合推动 Fe2+/SPC 体系更高效进行。MIAO 等[31]

研究表明，还原剂盐酸羟胺（HAH）、亚硫酸钠、抗

坏血酸和抗坏血酸钠都具有显著提升 Fe2+/SPC 体系

降解效果的作用。FU 等[32]采用还原剂 HAH 和 CA

共存时促进了 Fe2+/SPC 体系的降解能力，一方面

Fe3+在 CA 的螯合作用下迅速形成络合物，而 HAH

的添加则加速了 Fe3+向 Fe2+的转换速率；另一方面

HAH 先后经过单电子氧化、去质子化两步反应生成

HNO•，HNO•与 O2 反应转移一个电子，最终促进了

•O2
–的生成。 

有机助溶剂与螯合剂和还原剂的降解途径不

同，其是通过改善某些有机污染物的物理状态，打

破其与水体的不兼溶性，创造均相的反应环境，提

升活性物质与目标污染物的接触率，达到高效降解

的目的[33]。例如：三氯乙烯（TCE）作为一种非水

相液体，常规方法很难达到理想的处理效果，而十

二烷基硫酸钠除了自身对 TCE的增溶作用为反应提

供了良好的均相环境之外，还促进了 Fe2+/SPC 体系

中更多的活性物质如•O2
–等还原性自由基的生成[34]。

TANG 等[35]研究发现，乙醇作为有机溶剂可以促进

Fe2+活化 SPC 对四氯化碳的降解作用，最佳 n(乙

醇)∶n(Fe2+)∶n(SPC)=10∶5∶2。 

2.1.3  钒离子活化 

钒是近些年来发现的一种新型催化剂，已被应

用于高级氧化工艺中。钒氧基离子（VO2+）对 SPC

的激活可以按式（15）、（16）进行描述，V4+将电子

转移到 H2O2 以产生•OH 和 V5+。V5+在水溶液中的形

态取决于 pH，而 HVO4
2−是当 pH>10.0 时的主要 V5+

物种。Fe3+可以被 H2O2 还原为 Fe2+，对于 V4+/SPC

体系，V5+/V4+比 Fe3+/Fe2+具有更高的氧化还原性，

因此 V5+可以通过式（17）被溶液中的 H2O2 或其他

还原剂还原为 V4+。然后，V4+进一步激活 SPC

（H2O2），通过链式反应构成类芬顿过程[36]。LI 等[37]

将钒应用于活化 SPC 中，发现在同等条件下，

V4+/H2O2 的降解效果要优于 V4+/SPC，这是因为，

V4+/H2O2 体系中的主要活性物种是•OH，其氧化能

力强于在 V4+/SPC 起主导地位的•CO3
–和•O2

–。值得一

提的是，V4+/H2O2 在降解过程中处于酸性的环境下，

而 V4+/SPC 在中性或碱性条件下均可发生降解作

用，在中性或偏碱性有机废水、地下水等水环境的

实际应用中可能更具有优势。 

 VO2++H2O→[VOOH]++H+ （15） 

 [VOOH]++H2O+H2O2→HVO4
2–+•OH+3H+ （16） 

 HVO4
2–+H2O2+3H+→VO2++HO2•+3H2O （17） 

2.1.4  四乙酰乙二胺活化 

四乙酰乙二胺（TAED）易分解且毒性低，在自

然条件或废水处理中即可被分解为硝酸盐、氨类、

CO2 和 H2O，由于其环境友好及强氧化能力被广泛

关注。与前述氧化体系不同，TAED/SPC 体系释放

的 H2O2 在碱性条件下可自我分解生成过羟基阴离

子（OOH–），同时与 TAED 反应生成三乙酰乙二胺

和过氧乙酸（PAA），而三乙酰乙二胺可继续与 OOH–

反应生成二乙酰乙二胺和 PAA，PAA 表现出较高的

氧化性和强亲核能力，其氧化还原电位大于 H2O2，

可作为主要活性物质参与有机污染物的降解，其降

解机理包括氧化降解以及受亲核攻击而发生的水解

反应[38-39]。 

2.2  非均相活化 

均相活化虽具有很高的去除效率，但其存在形

式不利于回收，且某些过渡金属离子进入环境中将

会造成金属污染。目前，非均相催化剂的开发及应

用已经成为高级氧化技术领域的研究热点，非均相

催化剂以固态存在于水体中，虽然损失了部分接触

率，但既能兼顾催化剂回收循环特性，又能保证较

高的催化活性，所以更适用于 SPC 体系[40]。但非均

相催化剂，尤其是一些杂化材料由于制备原料及制

备过程复杂，对制备条件要求苛刻，导致生产成本

较高，比均相反应所需时间更长，同时仍可能存在

有害金属浸出的风险。现阶段在非均相催化剂/SPC

体系中，主要以铁系催化剂和碳质催化剂为主。 

2.2.1  零价铁（ZVI）活化 

纳米零价铁（nZVI）合成简便、绿色环保、经

济高效，由于其独特的纳米特性被广泛应用于的催

化领域。nZVI 活化 SPC 体系催化途径与其他铁系

催化体系不同，nZVI 并不能直接参与催化，而是通

过粒子表面到 H2O2 的双电子转移被氧化生成 Fe2+，

而后由 Fe2+主导活化 SPC 体系的进行，如式（18）

所示。HAN 等[11]认为，表面氧化铁的形成、电子转

移和 Fe2+的释放，是 nZVI 激活 SPC 的主要步骤。

nZVI 的优势在于与 H2O2 反应可持续释放 Fe2+，使

Fe2+在水体中保持一定的浓度，同时与 Fe3+反应加

速了 Fe3+的还原，为反应提供更多的 Fe2+，使反应

高效进行。XU 等[41]研究发现，在较低的 pH 时，

nZVI/SPC 体系有较快的降解速率，在 pH>5 时，可

能会形成比•OH 更具选择性的弱氧化剂 FeO2+，如
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式（19）所示。该体系反应机理主要涉及 Fe0 的双

电子氧化和 Fenton 反应。此外，微米零价铁（mZVI）

与 CA 之间可持续反应释放 Fe2+并协同活化 SPC，

从而促进•OH 的形成和对 TCE 的降解[42]。 

 Fe0+H2O2+2H+→Fe2++2H2O （18） 

 Fe+H2O2→FeO2++H2O （19） 

在实际应用中，nZVI 存在易团聚、抗氧化性能

较差等缺点。一些支撑材料如沸石、石墨烯、碳纳

米管等可将 nZVI 负载，以减少 nZVI 的聚集、增加

比表面积，成为 nZVI 的有效稳定剂和分散剂[43]。

据 DANISH 等 [44]报道，对沸石进行 nZVI 负载

（Z-nZVI）能有效增强沸石表面 Fe3+/Fe2+之间的氧

化还原作用，从而增加了•OH 的形成。为限制纳米

催化剂的团聚和聚集，FAROOQ 等[45]将 nZVI 负载

在还原氧化石墨烯（rGO）表面，制备了 nZVI@rGO，

nZVI 在 rGO 表面上的分散显著提高了其对 SPC 的

活化性能。添加不同还原剂和螯合剂（OA、CA 和

Glu）均会提高沸石负载 nZVI 催化 SPC 的效能，这

是由于螯合剂提高了反应体系中 Fe2+的量，从而促

进了•OH 的生成。然而，单一铁元素作为活化剂时，

由于缺乏电子供体，使高价态铁还原困难，无法形

成循环反应，难以维持氧化降解反应的高效进行。 

2.2.2  纳米双金属复合材料活化 

与单金属催化剂相比，由纳米双金属材料制备

的催化剂具有更高的催化活性或功能性。一方面，

两种金属充足的活性点位及金属间相互循环作用可

促进反应速率；另一方面其中某种金属的特性（如

磁性、分散性、抗氧化性等）可使催化剂具有便于

回收或减少离子浸出等功能特点[40]。为了改善 nZVI

在处理体系中存在易团聚、抗氧化性能较差等缺点，

可以将 nZVI 和不同金属（如 Cu、Ag、Pd）复合，

制备纳米双金属材料，由于微粒表面负载的一层惰

性金属层，可以减缓 nZVI 的氧化，从而增加催化

材料对污染物的作用时间和去除率[46]。由于较小比

表面积的铁粒子之间的聚集，Z-nZVI 作为 SPC 的催

化剂去除污染物效率有限，DANISH 等[47]在沸石上

负载纳米铁铜，得到了复合材料 Z-nZVFe-Cu，Cu

的存在促进了 Fe2+和 Fe3+的氧化和还原，增加了对

SPC 的活化效率和•OH 的浓度。DANISH 等[48]进一

步 利 用 超 细 沸 石 负 载 铁 镍 双 金 属 复 合 材 料

（Z-nZVI-Ni）作为 SPC 非均相催化剂，一方面铁

镍在沸石上的高分散性提供了更多的活性位点，利

于反应物的快速反应；另一方面双金属的组合效应

促进 Fe3+/Fe2+和 Ni2+/Ni+原子对的氧化还原，进而提

高了体系的催化效率，镍的存在还有效防止了

Z-nZVI 的氧化。 

2.2.3  金属氧化物活化 

零价金属的合成和保存条件相对较高，易被氧

化，而金属氧化物的保存要求不具有特殊性，且催

化性能良好，被认为是更具实用性的催化材料之一，

尤其是 Fe、Mn、Cu 等过渡金属氧化物已被用于活

化 SPC 处理环境污染物 [49]。LI 等 [50]制备了一种

MnO2-SPC 泡腾片用于膜清理（去除腐殖质），由于

MnO2 活化 SPC 产生的•OH 和•CO3
–作用于膜表面腐

殖质的疏水基团，致使腐殖质趋向于亲水性，更容

易在膜表面脱离。SAJJADI 等[51]将 Fe3O4 纳米粒子

掺入沸石咪唑酯骨架（ZIF-8）晶格中，制备的

Fe3O4@ZIF-8 用于活化 SPC，可有效增加•OH 的生

成，在酸性条件下的反应速率常数远高于 Fe3O4/SPC

体系。XU 等[52]使用具有丰富的表面基团和表面电

负性的 Ti3C2 基二维层状材料（MXene）负载 Fe3O4，

制备的 Fe3O4@MXene一方面提高了 Fe3O4的分散性

和稳定性，增强了 Fe3+/Fe2+循环；另一方面 Fe3O4

加载到层空间中，有助于拓宽 MXene 的层间隙，进

一步增加可用活性位点的数量，进而促进了 SPC 活

化。此外，在已经报道的 Fe3O4-CuO、Mn2O3@- 

Fe3O4 复合材料中，双金属之间的氧化还原反应增强

了对 SPC 的催化活性，加速了•OH 的生成[53-54]。 

2.2.4  金属硫化物活化 

作为地壳中最广泛的硫化物之一，金属硫化物

也被广泛应用于污染物催化领域。LI 等[55]提出了一

种新的 CuS/SPC/TAED 工艺降解磺胺嘧啶（SMT），

该工艺能够有效生成 PAA，其可以在碱性反应介质

中被 CuS 有效活化（图 2）。乙酰氧自由基（CH3CO2•）

和乙酰过氧自由基（CH3CO3•）被证实是氧化降解

的主要物种。研究还发现，还原性•O2
–和 S 物种能使

Cu 物种有效氧化还原。SHENG 等[56]通过硫化纳米

零价铁（S-nZVI）结合 Fe2+活化 SPC 以降解荧蒽，

•OH、•O2
–和 1O2 被鉴定为体系产生的主要活性物种。

当黄铜矿（CuFeS2）被用于活化 SPC 时，由于•OH

的生成激活了自由基的链式反应，诱导了包括•OH、

•CO3
–、•O2

–和 1O2 在内的多种自由基的产生，丰富的

表面结合 Fe(Ⅱ)被认为是 SPC 活化的主要催化活性

位点，而 S2–与金属结合引起质子捕获会造成空位的

出现，从而增强催化效率[57]。还原硫物种、Cu(Ⅰ)

和 Fe(Ⅲ)之间的相互作用以及有效•O2
–的生成有利

于 Fe(Ⅱ)在 CuFeS2 表面的再生。PAN 等[58]提出了

应用 WS2 作为助催化剂以增强 Fe3+对 SPC 的催化作

用，结果发现，WS2 能显著促进 Fe3+/Fe2+循环和 H2O2

的分解，机理分析表明，Fe3+/Fe2+循环是由 W4+到

W6+的转化引发的。 
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图 2  CuS/SPC/TAED 工艺反应机理示意图[55] 
Fig. 2  Schematic illustration of reaction mechanism in the 

CuS/SPC/TAED process[55] 
 

2.2.5  金属有机化合物活化 

二茂铁（Fc）是一种有机金属化合物，由一个

中心的 Fe2+与 2 个环戊二烯结合组成。Fc 是一个电

子给体-受体共轭结构，具有优异的氧化还原可逆性

质。从实际应用的角度来讲，Fc 廉价易得，在水环

境中无毒且高度稳定，可以作为一种有前途的化合

物用于 AOPs 中活化氧化的多相催化剂。LIN 等[59]

的研究表明，SPC 和 Fc 不能单独降解苋菜红，但二

者组合后能快速有效地降解苋菜红，说明 Fc 可激活

SPC。Fc 对 SPC 的激活作用可归因于 Fc 中所含的 Fe2+

与 SPC 释放的 H2O2 反应生成•OH，使苋菜红脱色。 

2.2.6  生物炭活化 

生物炭化学性质稳定，可从生物质以及来自水

处理厂的污泥中制备，生产成本较低。污泥等生物

原料因其固有的絮状物结构和高有机碳含量而备受

关注，生产的生物炭具有丰富的孔结构、大的比表

面积和丰富的含氧官能团，是一种良好的催化剂[60]。

HUNG 等[61]以水厂污泥为原料，在 700 ℃下热解制

备了富含 Fe-Mn 的生物炭，其表面会产生更多的可

催化 SPC 的表面官能团，经过一系列链式反应可产生

大量•OH 和•O2
–，表面羟基和羰基是电子供体和 SPC

活化位点。从脱水的含铁污水污泥饼中开发出的富

铁污泥生物炭（Fe-BC）可快速活化 SPC，处理养

殖废水，其活化过程包括由•OH 支配的自由基驱动

途径和由直接电子转移支配的非自由基途径，通过

Fe3+/Fe2+循环生成 Fe2+及通过含氧官能团的有效电子

转移是促进氧化降解的主要机制[62]。HUNG 等[63]在

红藻生物炭（RSB）活化 SPC 体系降解污染物的研

究中发现，红藻中富含的 Ca2+大大促进了污染物、

SPC 和 RSB 之间的电子转移，加快了反应的进行。

ZHANG 等[64]制备了硫化 Fe-Mn 双金属生物炭材料

（S-Fe-Mn@BC），其兼具吸附和活化 SPC 的功能，

可以从土壤冲洗废水中同时吸附重金属镉和氧化降

解菲，是一种很有前途的修复重金属-多环芳烃共污

染土壤的方法。与金属基催化剂相比，生物炭具有

反应条件温和、性质稳定、无需外加能量及引入金属

离子、环境风险小等特性，但随着使用次数的增多，

有机物及其降解产物可能会将活性位点覆盖，降低催

化降解性能。因此，在实际应用中生物炭的稳定性

和重复利用率不高，且易受水中其他杂质离子及天

然有机物等干扰因素的影响，这些都是实际工程应

用过程中需要解决的问题。部分非均相催化剂活化

SPC 对各类有机物污染物的降解性能如表 1 所示。 

2.3  物理活化 

尽管化学催化剂与物理能量催化体系均能活化

SPC 生成各种 ROS，使有机污染物去除，但从自由

基状态与有机污染物去除效果来看，能量催化体系

更具有优势。同时，由于外加能量的活化方法无需

添加催化剂，避免了金属离子外溢造成的二次污染，

相对清洁环保，且反应迅速，条件可控，反应具有

可持续性，但持续使用时耗能较大，且对设备要求

也相对较高。 

2.3.1  紫外光（UV）活化 

国内外很多学者围绕 UV 活化 SPC 体系展开研

究，UV/SPC 体系相比于单一 SPC 处理或 UV 的直

接光解，具有更佳的去除率，其中 UV 强度的差异

是影响 SPC 产生 ROS 的重要因素，尤其是高强度

的 UV 有利于 SPC 的活化及污染物的去除[65-66]。

HUANG 等[67]的模拟研究结果表明，•OH 和•CO3
–在

UV/SPC 降解体系中发挥关键作用，且•CO3
–的稳态

浓度要远高于•OH，一定程度补偿了•CO3
–的低活性

和 •OH 的消耗损失。DENG 等 [68]研究表明，UV

（254 nm）或 UV-LED（275 nm）与 SPC 之间具有

显著的协同效应，这主要归因于 UV 能有效激活 SPC

生成•OH 和•CO3
–，在等效 UV 通量下，UV/SPC 工

艺对污染物的去除效率高于 UV-LED/ SPC 工艺，两

工艺均符合伪一级降解动力学模型。BABAEI 等[69]对

比了 UV/H2O2、UV/SPC 和 UV/PS 3 种不同氧化体

系去除石化废水中的化学需氧量（COD）的性能，

在 pH=3.0 时，UV/SPC 体系具有最好的去除效果。 
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表 1  不同非均相催化剂活化 SPC 对有机污染物的降解性能 
Table 1  Degradation performance of SPC activated by different heterogeneous catalysts for organic pollutants 

非均相催化剂 
催化剂质量浓度/ 

(g/L) 
SPC 浓度/ 
(mmol/L) 

目标污染物 
污染物浓度/

(mmol/L) 
反应时间/ 

min 
去除率/

% 
参考文献

nZVI 0.5 3.0 4-氯-3-甲基苯酚 0.70 15 100 [41] 

mZVI 0.1 1.5 三氯乙烯 0.15 30 92 [42] 

Z-nZVFe 0.1 15 三氯乙烯 0.15 120 100 [44] 

nZVI@rGO 0.8 30 三氯乙烷 0.15 150 90 [45] 

Z-nZVFe-Cu 0.4 1.0 三氯乙烯 0.15 180 99.8 [47] 

Z-nZVI-Ni 0.25 10 三氯乙烯 0.15 120 100 [48] 

Fe3O4@ZIF-8 1.0 4 亚甲基蓝 0.063 120 98.5 [51] 

Fe3O4@MXene 0.2 1.23 双酚 A 0.04 60 90.8 [52] 

Fe3O4-CuO 0.2 2.0 酸橙 7 0.05 30 100 [53] 

Mn2O3@α-Fe3O4 0.3 1 活性黑 5 0.01 90 88 [54] 

CuS 0.05 1.0 磺胺二甲嘧啶 0.018 30 93.6 [55] 

S-nZVI 0.003 0.03 荧蒽 0.001 60 90.9 [56] 

CuFeS2 0.5 0.8 磺胺二甲嘧啶 0.018 45 86.4 [57] 

WS2/Fe3+ 1.5 2 甲硝唑 0.03 10 100 [58] 

Fc 0.25 4.78 苋菜红 0.08 80 100 [59] 

Fe-BC 0.3 0.3 磺胺甲 唑 0.006 5 97.5 [62] 

RSB 3.0 0.2 邻苯二甲酸二(2-乙基己基)酯 0.02 120 63 [63] 

S-Fe-Mn@BC 1.5 4.78 菲 — 120 80 [64] 

 
MOHAMMADI 等 [70]利用真空紫外工艺活化

SPC，该体系在低剂量 SPC 和自然 pH 下即可完成

环丙沙星的高度降解和矿化。尽管 UV 活化 SPC 具

有操作简便、反应条件温和、副产物少、自由基量

子产率高，能量消耗较低且能避免金属基催化剂可

能产生的二次污染，但 UV 对设备和辐射源功率要

求较高、对可见光的利用率低，且废水的浊度、色

度和悬浮固体等特性可能会降低 UV 透射率，从而

减少活性物种的生成。因此，实际应用中易受使用

环境基质及污染水体范围的限制，导致应用场合受

限，对地下水污染等环境无法开展治理。 

2.3.2  微波（MW）活化 

微波具有的热效应和非热效应是参与或促进化 

学反应的重要性质。微波的热效应依托于其良好的

穿透性，可均匀地传递到分子水平，引起内部加热，

加快反应的发生。微波的非热效应使极性分子剧烈

运动，从而激发分子振动和旋转能级上升，降低活

化能，导致过氧键发生断裂，促进自由基的生成。

CRAVOTTO 等[71]采用 MW/SPC 体系降解 2,4-二氯

苯酚，结果表明，MW/SPC 的协同活化降解效果均

大于 MW 或 SPC 单一降解效果。彭远峰等[72]对比

了相同条件下 MW/SPC 体系与水浴加热/SPC 体系

降解邻苯二甲酸二丁酯的效果，结果显示，MW/SPC

体系的去除率比水浴加热/SPC 体系提升近一倍。尽

管微波活化 SPC 具有反应速率较快、简单易行且清

洁环保等优点，但其处理过程能耗较高，只能进

行小规模的处理，不适合大规模的应用。  

2.3.3  超声波（US）活化 

溶液中的超声波辐射具有声空化效应，其提供

的高局部能量可以断裂水及多种氧化剂分子中的共

价键而产生活性物种。NAKASHIMA 等[73]将 US 和

SPC 相结合，作为一种玉米秸秆的新型预处理技术

可以提高木质素的去除率和纤维素的消化率，处理

效果要优于单一使用 US 或者 SPC 处理，即 US 辐

射促进了 SPC 产生•OH，导致预处理中木质素的加

速去除。WANG 等[74]认为，SPC 能被 US 激活并形

成多种活性物质（•OH 和•O2
–），有效地促进了污水

污泥厌氧发酵生产短链羧酸的过程，并降低后续污

泥处置的环境风险。与其他氧化相比，超声处理工

艺更清洁、安全，对有机物矿化较为彻底，并具有

在环境条件下运行的优点，是一种环境友好型的活

化方法，但超声单独活化时过程不稳定且需要能耗

大，对废水的处理规模较小，限制其应用推广。 

2.3.4  等离子体活化 

等离子体根据离子状态可分为热平衡等离子体

和非热平衡等离子体。由于非热平衡等离子体电子

能量充足且反应温度较低，更适合运用在 AOPs 中。

等离子体去除水中有机污染物是多体系协同的结

果，在等离子体放电过程中不仅能够产生•OH、O3、

H2O2 等氧化性物质，同时还伴随很多物理效应（超

声波、紫外线、高能电子等），是一种快速、高效、

绿色的新型催化方法。WANG 等[75]研究发现，放电

等离子体与 SPC 对邻苯二甲酸二甲酯的去除具有良

好的协同作用，这是由该体系可以促进 H2O2 和•OH
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的形成，同时增强了•O2
–和 1O2 的氧化作用所致，SPC

的用量和放电电压是影响该体系反应效率的关键因

素。TANG 等[76]研究发现，在介电屏障放电（DBD）

等离子体反应器中加入适量浓度的 SPC 后，放电等

离子体的能量产率和污染物降解均有显著提高，证

明适量的 SPC 和 DBD 之间存在协同效应，•OH 和

•O2
–是体系产生的主要活性物种。虽然等离子体活化

SPC 具有去除率高、环境污染小等优点，但等离子

体装置昂贵，操作过程较复杂且能耗较高，目前仍

处于实验室研究的前期阶段。 

2.4  其他活化 

2.4.1  臭氧活化 

O3 作为一种氧化剂已被应用在 AOPs 中，通过

直接攻击或通过形成•OH 的方式去除有机污染物。

此外，其本身还可与其他氧化剂形成双氧化剂体系，

能够显著提高污染物的去除效率[77]。GUO 等[78]研究

发现，O3/SPC 系统中 H2O2 的浓度高于单独的 O3 系

统中的 H2O2 浓度，表明 O3 激活的 SPC 可以促进

H2O2 的释放。而 O3 和 H2O2 之间可以形成协同效应，

并促进•OH 的生成，导致 O3/SPC 体系中的•OH 强

度远高于单独的 O3 体系[79]。TAN 等[80]研究发现，

碱性条件更有利于 O3 对 SPC 的活化效率，一方面

是由于 pH 影响着体系中活性物质的主导地位，在

酸性条件下以 O3 的直接氧化为主，随着 pH 的升高，

活性物质由 O3 分子逐渐向以•OH 为主导地位的自

由基过渡；另一方面 SPC 分解过程中形成碱性环境，

会诱导 H2O2 分解生成 HO2
–，从而通过链式反应促使

大量•OH 的生成。尽管 O3/SPC 体系的催化活性较

高，但 O3 的存在形态制约着与水环境的融合条件，

阻碍了反应的高效进行。 

2.4.2  光催化剂活化 

相比于 UV 活化，利用自然光照射下的光催化

活化 SPC 处理工艺更能达到高效、节能的效果。MA

等 [81]提出了无金属超薄光催化剂（U-C3N5）耦合

SPC 降解磺胺甲 唑（SMZ）的机制（图 3）。首先，

从可见光激发的 U-C3N5 生成电子（e–）/空穴（h+）

对，根据计算 e–和 h+的电势，e–有 2 种方式参与接

下来的反应：一种方式是 e–与 O2 反应生成•O2
–，因

为产生 e–的导带的电位（相对于标准氢电极 NHE）

比 O2/•O2
–更低；另一种方式是 e–与 SPC 释放的 H2O2

反应生成•OH。而由于 U-C3N5 上产生 h+的价带的电

位低于•OH/OH–和•OH/H2O，h+不能氧化 OH–或 H2O

生成•OH。LI 等[82]利用无金属质子化的 g-C3N4 将光

响应与活化 SPC 联合降解亚甲基蓝，其原理为可见

光下，质子化的 g-C3N4 被激活产生电子和空穴，从

而转移至溶解氧和 SPC 中，前者转换为•O2
–，后者

则激发出•OH，共同完成降解作用。光催化活化 SPC

处理污染物的性能主要取决于光催化剂，而光催化

剂的再生能力和低透光率是该方法在实际应用中的

主要障碍。 
 

 
 

图 3  U-C3N5/SPC/Vis 工艺可能的反应机理[81] 
Fig. 3  Possible reaction mechanism of U-C3N5/SPC/ 

visible light system[81] 
 

2.5  联合活化 

为弥补单一活化技术的各种不足，各种 SPC 的

联合活化方法不断被开发出来。多种活化方式的联

合使用可形成互补作用或多重促进作用，使有机污

染物的处理效果在时间、降解率、浓度等多个维度

均有显著提升，同时可以改善催化体系产生二次污

染等问题 [83]。朱颖一等 [84]利用超声辅助 Fe2+活化

SPC 降解水中有机氯农药时发现，联合活化处理的

效果显著优于超声或 Fe2+单一活化 SPC 体系。脉冲

光（PL）具有较高的光子通量，具有非常快的效果。

由于发射光中存在 UV 辐射，FADAEI 等[85]利用 PL

和 Fe2+联合活化 SPC 降解双酚 A（BPA），猝灭实验

表明，BPA 降解涉及自由基和非自由基途径，其中

•OH 和•CO3
–的贡献分别为 80.23%和 8.30%，是降解

反应的主要自由基。CHEN 等[86]利用热解法制备了

FeOCl，在可见光下催化 SPC 降解罗丹明 B（RhB），

FeOCl 由于其窄带隙〔价带最大值（VBM）为

2.72 eV，导带最小值（CBM）为 0.98 eV〕，在可

见光照射下容易被激发产生光生电子空穴对，可以

直接氧化吸附的 H2O 生成•OH。可见光的参与加速

了铁物种的氧化还原循环，有效地激活 SPC 生成自

由基，促进中间体（RhB*）的生成，从而加速了

RhB 的降解（图 4）。 

MW 的热效应和非热效应可以明显地提高 UV

反应强度，因此 MW 与 UV 之间的协同作用可有效

地激活包括 SPC 在内的过氧化物。ZUO 等[87]在原

有 的 MW/SPC 体 系 中 联 合 了 UV ， 以 构 建

MW-UV/SPC 体系去除水中的卡马西平，发现

MW-UV 在 SPC 体系中生成自由基的速率要高于在

其他几种氧化剂体系，可通过非选择性氧化降解污

染物。 
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图 4  FeOCl/Vis/SPC 体系降解 RhB 的反应机制[86] 
Fig. 4  Reaction mechanism for RhB degradation in 

FeOCl/Vis/SPC system[86] 
 

但由于处理过程中需要引进微波，与 UV 催化

体系一样，该体系也被限制在较少的水量和特定的

场所。GARZA-CAMPOS 等[88]利用溶胶-凝胶浸涂法

制备了 TiO2 薄膜，建立了一种太阳能光电-Fenton

（SPEF）耦合 SPC（SPEF-SPC）体系，用于降解

阿特拉津，研究表明，SPEF-SPC 体系较 SPEF、EF

（电芬顿）、OA（阳极氧化）处理去除效果更佳，

主要反应机理包括 OA 在阳极处发生水氧化以及

Fe2+与水中的 H2O2 发生的芬顿反应、太阳光与

SPEF-SPC 耦合发生的光解反应以及在 TiO2 表面形

成的额外氧化剂，同时 Fe(Ⅲ)-羧酸盐络合物在太阳

光的作用下发生光解，也能促进降解反应。 

3  过碳酸盐高级氧化法在水处理中的应用 

3.1  去除水中的有机污染物 

3.1.1  抗生素类污染物 

开发抗生素污染废水的高效处理方法成为当下

国内外环境污染控制领域的研究热点，过碳酸盐高级氧

化技术已应用于水中四环素类[16,76,89]、磺胺类[24,62,78,81]、

喹诺酮类[70]等抗生素的降解。除了 Fe2+等常规催化

剂，介质阻挡放电等离子体、含铜沸石结合可见光

照条件，均可实现对 SPC 的活化和对四环素的高效

降解（94%~100%）。富铁污泥生物炭（Fe-BC）[62]、

含铁金属有机框架[24]、超薄 C3N5 光催化剂[81]以及

O3
[78]被证实可高效活化 SPC 去除水中的磺胺甲

唑，尤其是 Fe-BC/SPC 体系可在 5 min 内去除 100%

的磺胺甲 唑，羟基化、—NH2 基团氧化、O—N 键

和 N—S 键断裂是主要反应途径。黄铜矿/SPC 和

CuS/四乙酰乙二胺/SPC 体系被报道可分别去除水

中 86.4%和 93.6%的磺胺二甲嘧啶[55,57]。真空 UV/SPC

处理在有效降低废水中环丙沙星的同时，还能灭活

水中的大肠杆菌，显著降低废水的毒性[70]。在 WS2

作为助催化剂的 Fe3+/SPC体系 10 min 内可去除所有

的甲硝唑，即使在第 5 次循环后该体系仍然实现了

75%的去除率，且对 pH 有着较宽的适用范围[58]。 

3.1.2  农药类污染物 

活化过碳酸盐高级氧化法能高效降解除草剂与

杀虫剂类污染物。如 UV 活化 SPC 处理可通过脱烷

基化、脱氯羟基化、烷基羟基化、烷氧基化和烯烃

化反应转化除草剂阿特拉津为低毒产物[90]。在玻璃

球上制备的锐钛矿 TiO2 膜作为 SPC 的催化剂，在太

阳光下照射 5 h 可获得 80%的阿特拉津矿化率[88]。

US 和 MW 处理均可显著加速 SPC 溶液中除草剂

2,4-二氯苯氧乙酸的降解速率，从而大大节省了氧化

剂并缩短了反应时间[71]。戴竹青等[49]和朱颖一等[84]

分别采用纳米 Fe3O4 和超声波辅助 Fe2+作为 SPC 的

催化剂，考察对水中有机氯杀虫剂滴滴涕的去除效

果，发现滴滴涕及其脱氯产物去除率均能达到 90%

左右，总毒性削减率高达 98.2%，尤其在碱性条件

下去除率更佳。YU 等[79]将 SPC 引入 O3 氧化工艺降

解水中的有机磷杀虫剂敌敌畏，结果表明，敌敌畏

降解速率常数比单独 O3 氧化提高 2 倍以上，最高去

除率达到了 99.1%。 

3.1.3  染料类污染物 

染料废水成分复杂、难以生物降解，而过碳酸

盐氧化法对各种染料废水中的亚甲基蓝[51,82]、甲基

蓝[77]、酸性橙[53,91]、苋菜红[54,59]、活性红[39]、罗丹

明 B[86]等污染物的高效去除能力已经有多个研究报

道。尤其是含铁催化剂，多被用于活化 SPC 体系处

理染料废水。研究表明，n(Fe2+)∶n(SPC)∶n(酸橙 7)= 

15∶10∶1 时，去除率最高可达的 95%，且去除率

不受多种阴阳离子的干扰[77]。Fe3O4 的磁效应赋予

催化剂可回收的特性，制备的纳米片状 Mn2O3@α- 

Fe3O4
[54]、Fe3O4-CuO[53]及掺杂 Fe3O4 的沸石咪唑盐

骨架[51]等复合催化剂在活化 SPC降解不同染料的过

程中，不仅反应速率常数比 Fe3O4/SPC 体系大幅增

加，且重复使用多次后仍保持较高的催化活性，处

理染料废水时拥有广泛的 pH 适应能力。此外，二

茂铁[59]和 FeOCl[86]等含铁化合物同样显示出较强的

活化 SPC 脱色苋菜红和罗丹明 B 的效果，且具有优

异的催化持久性和稳定性，在 5 次重复利用后仍能

达到 92.4%的去除率。HUANG 等[77]利用等离子体

中的 O3 活化 SPC 对处理染料废水，发现碱性条件

比酸性条件更利于反应的进行，在质量浓度为 50 

mg/L 的 SPC 最佳用量下，30 min 内甲基蓝的去除

率达到 85.7%，处理后废水的毒性下降。 

3.1.4  内分泌干扰物 

内分泌干扰物由于对人和动物激素功能及内分

泌系统的严重危害，已成为备受关注的一类新型环
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境污染物。活化过碳酸盐氧化法对内分泌干扰物的降

解主要集中在 BPA[36,52,85,92-94]和邻苯二甲酸酯[63,72,75]

这两类污染物。例如：利用 UV 活化 SPC 降解 BPA

的研究结果表明[92-94]，该处理体系不仅能有效降解

BPA，还能将其矿化为小分子无机物，实现对 BPA

的解毒作用，但添加不同阴离子时去除率会受到不

同程度的影响。但这些研究在对比 UV/SPC 和

H2O2/SPC 两种不同体系的去除率时却得出完全不

同的结果，这可能和研究所采取的工艺参数和水质

条件等有关。另外，在脉冲光联合 Fe2+活化 SPC 体

系中，BPA 在最优条件下的降解速率是单一工艺中

的 5 倍，最高去除率可达到 99.67%[85]。海藻生物炭
[63]、微波辐射[72]和放电等离子体[75]可作为 SPC 的高

效活化方法，分别用于降解水中的邻苯二甲酸二甲

酯、邻苯二甲酸二(2-乙基己基)酯和邻苯二甲酸二丁

酯，最佳条件下的去除率分别达到 92.1%、63.0%和

85.5%，主要降解中间体包括邻苯二甲酸单甲酯、邻

苯二甲酸酐、乙酸、甲酸和草酸等产物。 

3.1.5  有机氯溶剂 

有机氯溶剂是地下水中常见的有毒有害污染

物，活化过碳酸盐氧化法是降解地下水中有机氯溶

剂的有效方法之一。DANISH 等[44,47-48]采用沸石负

载纳米零价金属（铁、铁铜、铁镍）作为 SPC 的非

均相活化剂，以模拟地下水中 TCE 为目标污染物开

展了一系列研究，不同催化体系下 TCE 的去除率均

可达到 90%以上，尤其是使用负载型双金属催化剂

时效果更佳，还能有效缓解金属离子的浸出，该技

术对降解地下水中的 TCE 具有一定的应用潜力；另

一类高效去除 TCE 的方法是有机酸螯合 Fe2+/Fe3+活

化 SPC 处理体系，有机螯合剂的存在能有效缓解表

面活性剂对 TCE 降解的抑制作用，减少地下水中无

机离子的影响，提高处理体系对 pH 的适应性，从

而极大地促进 TCE 的脱氯降解以及矿化[30,32-34,42]。

而 MIAO 等[18,31,95]则针对地下水中四氯乙烯（PCE）

的去除开展了一系列研究，当 n(Fe2+)∶n(SPC)∶

n(PCE)=8∶8∶1 时，PCE 可在 5 min 内被快速氧化

降解，而 6 种螯合剂的添加显著增强了 PCE 的降解。

研究还发现，几种还原剂的加入有利于去除率的提

升，适当条件下 PCE 几乎完全被去除[31]。类似的促

进作用同样被观察在乙醇对 Fe2+活化 SPC 降解四氯

化碳（CT）的强化作用，最佳条件下 CT 被完全去

除，但该体系仅在酸性条件下效果明显[35]。 

3.1.6  苯及其苯系物 

国内外研究学者发现，所构建的不同过碳酸盐

高级氧化体系能高效降解水中的苯以及乙苯、苯胺

等苯系物。FU 等[19,21]分别用 Fe2+和 Fe3+活化 SPC

降解水中的苯，发现在 n(Fe2+)∶n(SPC)∶n(苯)=10∶

10∶1 以及 n(Fe3+)∶n(SPC)∶n(苯)=4∶6∶1 的最佳

条件下，苯分别在 20 和 180 min 内被完全去除，尤

其在碱性条件下处理效果更佳。而用 CIT 和 OA 分

别螯合 Fe2+活化 SPC 处理含苯实际地下水时，相同

时间内苯的去除率相比于 Fe2+/SPC 体系均可提升

30%以上，两种螯合剂的添加可有效避免阴离子的

不利影响，并确保了在更宽的 pH 范围内高的苯去

除率[96-97]。CUI 等[28]发现，EDDS/Fe3+/SPC 体系在

180 min 内可去除 80%以上的乙苯，体系产生的自由

基通过攻击苯环上的乙基完成对乙苯的降解。LI 等[65]

使用 UV/SPC 系统研究了苯胺的降解性能，当 SPC

溶液浓度从 1.0 mmol/L 增至 8.0 mmol/L，UV 辐照

度从 17.85 mW/cm2 增至 31.50 mW/cm2 时，苯胺的

去除率可增至 99%以上，初始 pH 和无机阴离子的

添加对苯胺降解没有显著影响。此外，在钒活化 SPC

体系中，n(V4+)∶n(SPC)∶n(苯胺)= 1∶10∶1 时，苯

胺可完全去除，而且 V4+/SPC 在中性或碱性的条件

下均可有效降解苯胺，弥补了 V4+/H2O2 体系只能应

用于酸性环境的不足，适用于有机废水、地下水等

中性或偏碱性废水的处理[37]。 

3.1.7  其他污染物 

除了上述污染物之外，一些研究还报道了活化

过碳酸盐氧化法对水中多环芳烃[56,64,98]、酚类化合

物[41,43]、化学试剂[38,99]、石化废水[69]、药物及中间

体[23,87]、食品添加剂[80]等污染物的处理，采用 SPC

活化包括 Fe2+、nZVI、mZVI、S-nZVI、S-Fe-Mn@BC、

O3、TAED、1-乙酰胍、UV 等多种理化方法，表明过碳

酸盐高级氧化技术在水处理中具有广泛的应用潜力。 

3.2  膜污染控制 

超滤（UF）膜作为最有潜力的水处理技术之一，

在净化废水方面显示出良好的应用前景。然而，水

处理过程中产生的膜污染仍是超滤技术在实践中广

泛应用的关键限制因素，而高级氧化技术是膜清洁

的最有效方法之一。MO 等[100]采用铁离子活化双氧

化剂（过硫酸盐/过碳酸盐）预处理方法降解饮用水

源中的天然有机物后，UF 膜表面堆积的致密污垢层

被去除，滤饼层变得松散和薄，膜上的污垢得到了

有效缓解。LIAN 等[101]为了改善 UF 膜性能并减轻

藻类污垢造成的膜污染，提出了将高铁酸盐和 SPC

耦合的新策略，在混凝、吸附和氧化三重作用下，

可逆和不可逆污垢阻力分别降低 98.5%和 69.4%，

有效控制了藻类污垢引起的膜污染问题。CHENG

等[102]将活化 SPC 氧化与聚氯化铝混凝相结合的工

艺用于减轻水处理中的藻类膜污染，结果表明，膜 

上的不可逆和可逆污垢都得到了有效控制，尤其是

不可逆污垢减少了 90.5%。CHANG 等[103]研究表明，

UV/SPC 和 Fe(Ⅲ)混凝相结合构建的 Fe(Ⅲ)-UV/ 
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SPC 体系有效降低了天然有机物引起的膜污染程

度，处理后跨膜压力和可逆膜阻力均大幅下降，滤

饼层结构的破坏、污染物浓度的降低以及膜表面出

现的许多渗透孔是 UF 膜污染减轻的主要原因。LI

等[50]通过简单的膜清洗压制技术设计了 SPC-MnO2

泡腾片，分散在水中用于膜清洁，通过 SPC 与 MnO2

的协同作用，片剂在 5 min 内高效地清洁被腐植酸

污染的膜，不可逆污染阻力降低了 90%以上，改善

了 MnO2-H2O2会造成膜损伤的缺陷，是一种更高效、

持久的膜清洁方法。 

3.3  污泥脱水 

作为废水生物处理不可避免的副产品，废活性

污泥（WAS）含有重金属、病原菌和难降解有机物

等，需要经过污泥处置以减轻对生态环境可能带来

的风险，而脱水处理是污泥处置的重要一步，可有

效降低污泥处理、运输和后续处置的成本。LING 等[104]

研究发现，Fe(Ⅱ)/SPC 处理促进了 WAS 的脱水，处

理后污泥比阻和含水率分别下降 80%和 15%。体系

产生的具有较高氧化能力的活性氧物种可以直接破

坏污泥的紧凑结构，尤其可以直接攻击胞外聚合物

（EPS）中产生高持水能力的含氧和含氮基团，导

致 EPS 的分解和细胞的裂解，然后释放出结合水。

LI 等[17,105]分别构建了 2 种不同的活化 SPC 体系用

于 WAS 脱水处理，其中 ZVI/SPC 调理使脱水滤饼

的含水率从对照的 90.5%降至 69.9%，而 Fe2+/SPC

体系可将含水率从对照的 90.8%降至 55.6%。体系

中产生的•OH 和 Fe(Ⅲ)物种是增强污泥脱水能力的

2 个主要因素，•OH 不仅导致 EPS 的塌陷和碎裂，

还导致细胞壁的损伤和细胞膜的渗透，使 EPS 结合

水和细胞内水的释放。Fe(Ⅱ)的氧化产物 Fe(Ⅲ)物种

减少了 WAS 的负电荷和水亲和表面积，促进了 WAS

的团聚和疏水性。该工艺还减少了污泥中的难降解有

机物和大肠杆菌，有利于污泥的后续土地应用。 

3.4  污泥厌氧消化 

作为 WAS 处理的常用途径，厌氧发酵可以同时

实现污泥减量、无害化和资源回收的目标，并带来

巨大的经济和环境效益。过碳酸盐氧化体系可以在

很大程度上加速 WAS 的溶解和水解，提高 WAS 释

放的有机物的生物利用度，为实际运行中的污泥减

量和资源回收提供了一种有效的技术。WANG 等[106]

使用 SPC 作为 WAS 厌氧发酵的预处理过程，显著

提高了 WAS 厌氧发酵过程中短链脂肪酸（SCFA）

的产量，其最大产量达到 1605.7 mg COD（化学需

氧量）/L，为对照的 8.4 倍，SCFA 积累的最佳时间 

也明显缩短，同时 SPC 还显著提高了水解和/或产酸

微生物的相对丰度。当 SPC 和 US 联合用于预处理

WAS 时，可明显降低粒子有机物的生物降解阻力，

诱导总短链羧酸（SCCAs）和乙酸盐的产量大大增

加，最佳条件下分别达到 392.8 和 204.6 mg COD/g，

这与 US/SPC 处理明显上调了水解酶和 SCCAs 产生

酶，改变了微生物结构并刺激了功能性细菌的富集

有关[74]。ZHANG 等[107]在研究 SPC 对 WAS 厌氧发

酵产挥发性脂肪酸（VFAs）的影响时也发现了类似

的结果，添加 SPC 处理的 VFAs 的最大产量可接近

对照的 5 倍，为进一步的产酸代谢过程提供更多的

生物可用性底物。SPC 还显著提高了发酵微生物的

丰度以及与底物代谢相关的微生物活性。 

3.5  SPC 与其他氧化剂在水处理中的性能比较 

一些学者对比了在相同的活化条件下，SPC 与

H2O2、过一硫酸盐（PMS）、过二硫酸盐（PDS）、PAA

等其他几种氧化剂去除水中有机污染物的性能（表 2）。 
 

表 2  SPC 与其他氧化剂去除有机污染物性能的比较 
Table 2  Comparison of removal performance of organic 

pollutants among SPC and other oxidants 

活化方法 氧化剂 污染物 去除率/% 参考文献

UV PDS
SPC

土霉素 60.6 
65.8 

[108] 

UV PDS
H2O2 

SPC

糠醛 99.4 
91.7 
95.7 

[109] 

UV PDS
H2O2 

PAA 

SPC

BPA 24 
27 
16 
35 

[94] 

Fe(Ⅱ) PDS
SPC

BPA 92.98 
85.41 

[100] 

Fe(Ⅱ)-CA PDS
SPC

菲 86 
82 

[110] 

Mn2O3/Fe2O3 PMS
PDS
H2O2 

PAA
SPC

环丙沙星 90 
89 
78 
50 
55 

[111] 

电化学活化 PMS
PDS
H2O2 

SPC

垃圾渗滤液 65.4 
56.8 
69.6 
55.9 

[112] 

MW/UV PMS
PDS
H2O2 

SPC

卡马西平 97 
99 
90 
70 

[87] 

Fe2O3 PMS
PDS
H2O2 

SPC

2,4-氯苯氧乙酸 79.8 
75.6 
41.2 
32.9 

[113] 

CeO2-Fe3O4 PMS
PDS
H2O2 

SPC

直接红 16 100.0 
100.0 
95.3 
87.0 

[114] 

石墨毡/Fe3O4 PMS
PDS
H2O2 

SPC

酸性黄 36 100 
100 
97 
84 

[115] 

 
在利用 UV 作为活化手段的一些研究中，SPC

的降解性能与 PDS、H2O2 体系相差不大，甚至略高
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于这些体系的氧化降解能力[94,108-109]。然而，在大多

数均相和非均相活化体系的研究中，SPC 对各类有

机污染物的降解性能要明显弱于 PMS、PDS 以及

H2O2，但略强于 PAA 体系[87,100,110-115]。这主要与不

同氧化剂在活化过程中产生的自由基类型及性能有

关，SPC 在水中释放的 CO3
2–通过与•OH 反应生成低

反应活性的•CO3
–〔式（7）〕，可能在某种程度上抑制

了•OH 对污染物的降解活性[111,113,115]。 

4  结束语与展望 

活化过碳酸盐高级氧化技术是以激发 H2O2 生

成•OH，通过•OH 引导的链式反应，促成多种自由

基参与反应的降解体系，由于在水处理中表现出良

好的应用潜力，引起国内外学者的广泛兴趣。该技

术在维持良好的催化能力的同时，在环境效应、经

济适用和形态安全等方面呈现出不同程度的优异

性。目前，过碳酸盐高级氧化技术仍处于初级阶段，

在实际应用前还需要在以下几个方向继续开展研

究，以推动该技术的不断完善和实际应用性，进而

实现该技术在污染控制领域的更多可能。 

（1）目前，所用主导活化材料成分单一，无论

是在均相还是非均相活化体系，主要是以铁等少数

金属基材料为主，仍需继续开发环境友好型过碳酸

盐活化方法或策略，如考虑利用废弃物作为高效催

化剂的生产原料或采用更加节能、绿色的合成方法。 

（2）目前，常用的金属基催化剂在应用过程中

存在金属离子流失的问题，同时废水处理后悬浮液

中的金属催化剂也可能被意外释放到环境中，都可

能对生态环境造成一定的污染风险。因此，今后需

要开发催化性能更稳定的金属基催化剂，或设计更

完善的反应工艺与反应器来限制金属离子释放的风

险，如催化氧化和膜分离过程相结合工艺的应用。 

（3）由于实际水体环境更复杂，该技术在应用

于实际环境前，应在真实的废水基质中验证氧化过

程的有效性，自然因子对过碳酸盐体系的影响也需

进一步探索，否则就无法确认所制备的催化剂在实

际废水处理应用中的价值。 

（4）了解水处理过程中水质的毒性变化对于准

确评价过碳酸盐高级氧化法的性能至关重要。需要

在全面了解中间产物产生规律与体系处理性能之间

关系的基础上，不断提高对污染物的矿化效率，如

可以与其他成熟技术（如生物处理、吸附、膜技术、

混凝和絮凝）相结合，以减轻出水的毒性。 

（5）目前，活化过碳酸盐高级氧化法降解的目

标污染物主要集中在抗生素、染料、农药等典型污

染物，应加强对其他种类有机污染物如全氟化合物、

溴代阻燃剂、药品和个人护理用品、微塑料等新型

污染物的降解性能和转化途径的研究。 
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