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非均相催化臭氧化水中药物与个人护理品的研究进展 
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摘要：药物和个人护理用品（PPCPs）是一类新兴的有机污染物，与常见的污染物相比，在水环境中浓度很低，

但化学结构复杂，种类多，性质差异大，具有毒性，常规处理技术很难完全去除。非均相催化臭氧化技术具有

固相催化剂可回收重复利用、二次污染少的优点，已在 PPCPs 领域得到广泛关注。总结了非均相催化臭氧化技

术降解 PPCPs 时常遵循的表面反应机理、自由基反应机理、协同反应机理；进一步阐释了自由基反应机理中的

4 种途径；简要介绍了不同因素对 PPCPs 降解的影响，总结了非均相催化臭氧化在 PPCPs 治理领域的应用进展；

提出了非均相催化臭氧化技术存在的问题，展望了其未来研究方向及应用前景。 
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Research progress of oxidation of pharmaceuticals and personal care  
products in water by heterogeneous catalytic ozonation 
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Abstract: Pharmaceuticals and personal care products (PPCPs) are a new type of organic pollutants. 

Compared with common pollutants, PPCPs have a low concentration in the aquatic environment but a 

complex chemical structure, various types, large difference in properties, and toxicity. Conventional 

treatment techniques are difficult to completely remove them. Heterogeneous catalytic ozonation 

technology has been widely concerned in the PPCPs field because of its advantages of recycling and reuse 

of solid phase catalyst and less secondary pollution. The surface reaction mechanism, free radical reaction 

mechanism and synergistic reaction mechanism of heterogeneous catalytic ozonation technology for 

degradation of PPCPs are summarized. The four ways in the free radical reaction mechanism are further 

explained. The effects of different factors on the degradation of PPCPs are briefly introduced, and the 

application progress of heterogeneous catalytic ozonation in the treatment of PPCPs is reviewed. The 

problems existing in heterogeneous catalytic ozonation technology pointed out and its future research 

direction and application prospect are forecasted. 

Key words: catalytic ozonation; heterogeneous catalysis; pharmaceuticals and personal care products; 

catalytic mechanism; factors 

随着物质水平的提高，药物和个人护理用品

（PPCPs）被人们大量使用，使得 PPCPs 分布范围极

广，在水环境中的存在越来越普遍，检出频率及浓

度不断增加。PPCPs 作为新兴污染物（ECs），是指

包括人畜使用的药物和护理品在内的多种化学物质

的总称。人畜服用药物后，难以代谢，部分会进入

水环境中；部分药物及其降解产物进入环境后可能

诱导发生基因突变，从而危害生态中动植物、人类

综论 
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和环境微生物。目前，去除水中 PPCPs 是水处理领

域的研究难题[1-2]。常见的 PPCPs 污染物见表 1。 
 

表 1  常见的 PPCPs 污染物 
Table 1  Common PPCPs pollutants 

用途 结构种类 代表污染物 

芳基丙酸类 布洛芬、萘普生、酮洛芬

乙酰苯胺类 扑热息痛、非那西汀 

芳基乙酸类 双氯芬酸、吲哚美辛 

解热镇痛药 

水杨酸类 阿司匹林、贝诺酯 

磺胺类 磺胺甲唑、磺胺甲嘧啶

喹诺酮类 环丙沙星、诺氟沙星 

β-内酰胺类 青霉素类、头孢类 

四环素类 四环素、土霉素 

抗生素 

大环内酯类 红霉素、阿奇霉素 

贝特类 苯扎贝特、非诺贝特 降血脂药物 

他汀类 洛伐他汀、辛伐他汀 

抗抑郁药物 5-HT 再摄取抑制剂类 氟西汀 

  
PPCPs 一般具有难生物降解的性质，在传统水

处理工艺（沉淀、过滤、生物处理等）中不能被有

效去除。非均相催化臭氧化技术是一种绿色高级氧

化工艺，具有催化剂易被分离回收、二次污染少等

优点。近几年的研究和实践证明，非均相催化臭氧

化可将 PPCPs 部分或完全矿化，是有效去除 PPCPs

的主要技术方向。 

非均相催化臭氧化 PPCPs 的反应机理和反应途

径复杂，且受到多种因素或条件的影响，实际应用

中可以与其他工艺耦合或联用提高反应效率和去除

效果。本文归纳了非均相催化臭氧化技术在 PPCPs

治理领域的研究进展，对未来 PPCPs 或 ECs 去除研

究和应用工作具有重要的意义。 

1  非均相催化臭氧化机理 

O3 具有强 Lewis 碱的性质，可通过化学吸附和

物理吸附而被吸附在催化剂表面活性位点上。O3 吸

附主要以物理吸附为主，一是利用催化剂表面的指

向性剩余力场来吸附 O3；二是通过静电引力使 O3

上末端氧原子被两相界面上质子化羟基（—OH2
+）

上的 H+吸附，或者 O3 末端氧原子与—OH2
+形成氢键

而被吸附[3]。化学吸附是通过 O3 与催化剂表面的

Lewis 酸位点结合生成表面氧原子（*O）而实现的。 

非均相催化剂是非均相催化臭氧化技术的核

心，可提高 O3 溶解度，也能促进 O3 分解产生活性

氧物种（ROS）[4]。非均相催化剂表面可能具有过

渡金属（Fe、Al、Mn、Cu、Co 等）位点、氧空位

（晶格缺陷）、Lewis 酸位点、含氧基团（表面羟基、

羰基、酮基）等活性位点。某些催化剂还具有疏水

基团，对抗生素等弱极性分子有很强的吸附作用。 

非均相催化臭氧 PPCPs 的反应主要为表面反

应、自由基反应以及协同反应。 

1.1  表面反应机理 

表面反应机理如图 1 所示。催化剂具有较大的

比表面积，一方面吸附污染物；另一方面表面过渡

金属具有 d 层空轨道，而大多数有机物具有苯环和

不饱和键等富电子基团，可被吸附到表面活性位点，

通过配位键对电子云的诱导效应，形成一种亲核性

螯合物，降低了活化能；然后 O3 通过环加成、亲核

加成、亲电取代、氧化还原反应降解有机物。且催

化剂表面反应速率被吸附速率所控制[5-8]。 
 

 
 

图 1  表面反应机理示意图 
Fig. 1  Schematic diagram of surface reaction mechanism 

 

发生表面反应时，有机物被吸附到催化剂表面，

并使得有机物吸附速率与氧化速率大致相等。

BETANCUR-CORREDOR 等[9]利用催化臭氧化过程

（COP）氧化布洛芬（IBP），发现在 MnO2-CuO/ 

γ-Al2O3 表面上存在 IBP 连续吸附和氧化的动态平

衡，IBP 副产物易被吸附在催化剂表面。 

表面反应过程中一般很少产生 ROS，而通过

O3 直接反应降解有机物。叔丁醇是一种常见的•OH

猝灭剂，能抑制•OH 反应，但可提高溶解 O3 的浓度，

利于催化剂表面的 O3 直接氧化反应。IKHLAQ 等[10]

利用沸石 COP 氧化扑热息痛（ACT），发现叔丁醇

不影响 ACT 氧化，说明•OH 反应基本不起作用；另

外，•O2
–也产生得很少，证实了沸石难以促进 ROS

的产生；沸石具有催化活性是因为 ACT 被吸附后降

低了活化能，然后通过催化剂表面的 O3 直接氧化反

应降解。 

1.2  自由基反应机理 

在 COP 中主要是通过自由基反应去除有机物，

而自由基产生途径有很多争议，主要有表面羟基途

径、氧空位途径、表面氧原子途径、氧化还原对途径。 
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自由基反应可通过•OH 或•O2
–等降解 PPCPs，一

般来说，通过•OH 氧化最为常见。SUN 等[11]发现，

MnOx/SBA-15 对降固醇酸（CA）及中间体的吸附很

小，MnOx/SBA-15 使得•OH 大量产生，提高了 CA

的矿化度，但没有使 CA 降解率提高，因为 CA 的

降解主要通过水中的 O3 直接氧化降解；而 CA 降解

后的中间体主要通过•OH 去除。但降解某些药物

PPCPs 时，•O2
–在自由基反应中占主导作用。XU 等[12]

利用 MnO2-NH2-GO 催化氧化头孢氨苄时发现，•O2
–

比•OH 的作用更大，Mn3+/Mn4+作为活性位点与 O3

反应促进了•O2
–产生，增强了电子转移反应。 

催化剂可能同时具有氧空位、表面羟基、氧化

还原对等活性位，通过多种途径产生•OH 和•O2
–来降

解 PPCPs。XIE 等[13]利用 CeOx@SiO2 的 COP 氧化

磺胺，发现磺胺矿化度显著提高，这得益于惰性

Si—OH 对壳层诱导的 O3 转移通道的增强和氧空位

和表面羟基诱导的活化作用，更多的 O3 转化为

ROS ；过程中的主要氧化物种为 •OH 和 •O2
– ，

CeOx@SiO2 与 O3 之间存在表面电子转移。 

1.2.1  表面羟基途径  

金属氧化物上金属离子和配位不饱和的氧结合

位点上的 Lewis 酸、碱位点都可以与表面化学吸附

的 H2O 发生配位，使得 H2O 离解成表面羟基[14]。碳

材料能利用富电子含氧基团（如羰基）与 H2O 通过

电子供体-受体作用结合生成 OH–，然后形成表面羟

基，促进 O3 分解产生•OH[15]。此外，有些负载催化

剂也遵循表面羟基途径[3]。表面羟基途径如图 2 所

示。ERNST 等[16]认为，O3 首先和表面羟基（Me—

OH）作用生成过氧化氢自由基离子（Me—HO2
–），

HO2
–继续与 O3生成•HO2，•HO2与 O3生成 O3

–和•HO3，

最后分解生成•OH，然后•OH 引发自由基链式反应，

O3 继续被吸附并分解为•OH，过程不断循环。产生

的•OH 与有机物产生脱氢、亲电加成、电子转移等

反应[17]。 
 

 
 

图 2  表面羟基途径示意图 
Fig. 2  Schematic diagram of surface hydroxyl pathway 

 
表面羟基并非只能促进•OH 的产生，还能促进

O3 分解产生其他活性氧物种，如•O2
–等，活性氧物种

产生途径很多。SHEN 等[18]推测了 0.10-MgZnO（0.10

为 Mg 的掺杂量，以掺杂 Mg 和 Zn 总物质的量计）

催化臭氧化异烟肼（INH）的机理。首先，H2O 吸

附在催化剂表面解离成 OH–和 H+；0.10-MgZnO 上

Lewis 酸位点（Mg2+和 Zn2+）和能接受质子（H+）

的 Brønsted 碱位点（O2–）分别与二者作用，然后将

表面羟基质子化；O3 直接与 INH 反应，也与 OH–

反应，产生•O2
–；此外，O3 通过静电引力和氢键作用

与质子化表面羟基相互作用，形成•O2
–。 

1.2.2  氧空位途径  

氧空位途径产生自由基的过程如图 3 所示。某

些金属氧化物（如 Fe2O3、Al2O3、TiO2、CeO2 等）

中的晶格氧会脱离原有位置，失电子被氧化成 O2，

导致氧缺失，原晶格氧（O==）位置就形成了表面

氧空位（O*
ad），可作为电子和空穴的重组中心。O3

通过末端氧原子与 O*
ad 结合，而金属氧化物上的晶

格氧上的氧基本以 O2–的形式存在，当 O2–通过 O2

的形式被去除时，留下的多余电子被困在形成的 O*
ad

中，因此形成的 O*
ad 能作为电子供体，使 O3 分解为

自由基；另一个 O3 末端氧原子在 O*
ad 上形成离子吸

附的 O2
2–，最终重新还原成晶格氧，过程中晶格氧

与氧空位不断循环转变，使 O3 不断被分解为自由

基[19-20]。还有研究发现，Li 与 Ga 共掺杂到 n 型半

导体 ZnO 中可以调整晶体缺陷；而 Li 和 Ga 等电子

受体有助于从离子吸附氧 O2
2–中吸引电子，释放 O2

并重新激活催化剂形成氧空位[21]。 
 

 
 

图 3  氧空位途径示意图 
Fig. 3  Schematic diagram of oxygen vacancy pathway 

 

氧空位和表面吸附氧的存在对金属氧化物的催

化活性至关重要。HE 等[22]在 COP 过程中评估了

α-MnO2、β-MnO2、γ-MnO2 对美托洛尔和布洛芬的

催化活性，发现在 COP 中产生了•OH、•O2
–和单线态

氧（1O2），α-MnO2 含有最丰富的氧空位和易还原

的表面吸附氧（O2
−、O−、OH−），催化活性最高。

ZUO 等[23]发现，CeO2@HSZSM-5 表面的 CeO2 可提

高表面吸附氧的还原性，诱导更多氧空位，促进氧

迁移，在 COP 中，磺胺甲唑的氧化被认为是酸位
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点、氧空位、Ce3+/Ce4+之间的氧化还原偶联以及直

接氧化和吸附的协同作用。 

氧空位可以转变成表面羟基，然后通过表面羟

基产生 ROS。YAN 等[24]制备了 α-Fe0.9Mn0.1OOH 用

COP 氧化碘己醇，发现由于氢键或静电引力，H2O

易被吸附在氧空位形成 Me—OH2，表面—OH2 和

O3 反应形成六原子环；然后不稳定的六原子环通过

释放•HO3 分解生成表面—OH 基团，•HO3 迅速分解

为•OH 和 O2；表面—OH 基团持续与 O3 反应，产生

五原子环；五原子环进一步释放 O2 以生成 Me—

HO2
–；Me—HO2

–通过释放•HO3，很容易与 O3 反应生

成 Me—•O2
–，•HO3 进一步分解生成•OH；生成的

Me—•O2
–分解释放 O2，表面活性位点将再生，反应

循环进行。 

1.2.3  表面氧原子途径  

O3 在 n 型氧化物表面吸附会产生表面结合氧原

子（*O）[25]。还有研究表明，p 型氧化物表面吸附

O3 后也会使 O3 分解产生线性表面氧物种，产生自

由氧分子和*O；被吸附的 O3 通过其一个末端原子附

着在表面，产生（•O2
–—O2

2–
），这是一种具有部分超

氧化物或过氧化物性质的离子中间体[26]。表面氧原

子途径如图 4 所示，O3 将通过化学过程吸附在催化

剂上，然后在金属离子的 Lewis 酸位点上分解成*O、

表面过氧化物（*O2）和 O2；最后在*O 的 Lewis 酸

性位点上转化为表面吸附的•OH 和•O2
–[27]。此外，N

掺杂纳米碳也存在表面氧原子途径，由于电荷密度

在 N 掺杂位点附近的重新分布，因此促进了氧化剂

的附着，形成表面-氧化剂复合物来氧化污染物，并

且随后产生•HO2 和•OH 等自由基[28]。 
 

 
 

图 4  表面氧原子途径示意图 
Fig. 4  Schematic diagram of surface oxygen atom pathway 

 

BING 等[29]根据电子顺磁共振（EPR）和原位拉

曼光谱测量，发现 γ-Ti-Al2O3 是通过产生表面原子

氧（≡≡Al—*O）和表面过氧化物（≡≡Ti—*O2）来降

解药物，证实高矿化效果来自于*O 和*O2 对中间体

的表面氧化作用；研究表明，γ-Ti-Al2O3 对苯海拉明、

布洛芬、苯妥英、阿昔洛韦、磺胺甲唑和双氯芬

酸钠的催化活性良好。 

1.2.4  氧化还原对途径 

氧化还原对途径如图 5 所示，在此途径中以表

面晶格氧、催化剂表面金属位、O3 分别作为电子供

体、电子导体、电子受体；过渡金属的低价态可提

高电子转移能力，并可以促进 O3 的分解，电子从表

面低价态金属的转移诱导 O3 分解为 ROS，然后低价

态金属（Men+）被氧化为高价态 Me(n+1)+；电子从晶

格氧传递表面高价态金属，使之还原为低价态金属，

表面金属位点的价态循环变化和电子循环转移使得

O3 被不断分解；另外，过程中产生的高价态金属也

具有强氧化能力[30-31]。 
 

 
 

图 5  氧化还原对途径示意图 
Fig. 5  Schematic diagram of redox pair pathway 
 
AFZAL 等[32]通过 XPS 和线性扫描伏安法研究

电子转移/氧化还原偶联（Mn3+/Mn4+）作用，经 O3

作用后，表面 Mn4+和吸附氧含量增加，而表面 Mn3+、

晶格氧含量下降，说明 Mn3+被 O3 氧化为 Mn4+，e–

从 Mn3+转移到连接在催化剂表面—OH 基团上的

O3，而晶格氧将 Mn4+转化为 Mn3+，释放 O2，晶格

氧含量降低；过程中产生的 O*
ad 提高了催化剂的氧

表面吸附能力，O3 可补充表面 O*
ad，使吸附氧增加；

并且观察到还原电流强度的增强，表明催化剂与 O3

之间较强的界面电子转移增强了催化活性。 

CHEN 等[33]提出了 Fe3O4/Co3O4 在 COP 中氧化

磺胺甲唑的机制：（1）通过 O3 将 Fe(Ⅱ)和 Co(Ⅱ)

氧化成 Fe(Ⅲ)和 Co(Ⅲ)，并生成•OH；（2）通过•OH

和 O3 反应生成•HO2；（3）Fe(Ⅱ)和 Co(Ⅲ)发生电

子转移反应，产生 Fe(Ⅲ)和 Co(Ⅱ)；（4）由•HO2

和•O2
–将 Fe(Ⅲ)和 Co(Ⅲ)再生为 Fe(Ⅱ)和 Co(Ⅱ)。 

LI 等[34]提出了 Ce/Al2O3 基于 Ce3+/Ce4+循环分

解生成自由基降解苯酚的机理，O3 从溶液扩散到催

化剂表面的液膜上，从 Ce3+上捕获 e–，同时将 Ce3+

氧化为 Ce4+；然后 Ce4+通过接受晶格氧的 e–被重新

氧化为 Ce3+,高 Ce3+/Ce4+比值和表面晶格氧有利于

提高 Ce/Al2O3 的电子转移和催化氧化苯酚。 

张帆等[35]以 Fe 和 Ti 对 γ-Al2O3 进行晶格掺杂制
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备出具有贫富电子微区双反应中心的 Fe、Ti 共掺杂

Al2O3（FT-A-1 DRCs）；Fe 和 Ti 对于 Al 的晶格取代

形成了表面贫富电子微区，O3/H2O 在富电子微中心

（Fe）被定向还原产生•OH；IBP 与缺电子中心（Ti）

结合充当电子供体而被氧化降解，同时又被富电子

微中心产生的自由基攻击。 

LI 等[36]发现，Co、Ce 共掺杂介孔分子筛 MCM- 

48（Co-Ce-MCM-48）中的 Ce 与 Co 之间存在较强

的相互作用，提高了活性组分的可还原性，静电势

（ESP）和价电子密度描述了由于 Co-Ce 周围存在

贫电子中心和 Si和 H 原子周围存在富电子中心而导

致的电子分布不均匀，≡≡Co(Ⅱ)/Co(Ⅲ)和≡≡Ce(Ⅲ)/ 

Ce(Ⅳ)通过键合桥产生的电子转移效应是 O3 分解为

ROS 的主导因素，提高了卡马西平（CBZ）催化效

率，抑制了小分子羧酸的积累。 

1.3  协同反应机理 

大部分催化反应不是简单的自由基反应或表面

反应，而是两种反应的协同作用的结果，何种反应

占主导主要受 pH、温度、催化剂种类等影响。协同

反应机理如图 6 所示。过程中有机物与 O3 均被吸附

到催化剂表面通过电子转移发生氧化还原反应；并

形成•OH 或•O2
−等进行自由基反应[37]。 

 

 
 

图 6  协同反应机理示意图 
Fig. 6  Schematic diagram of the cooperative reaction mechanism 

 
药物和药物中间体有时遵循不同的降解机理。

BAI 等[38]利用 Fe 掺杂介孔 SiO2（Fe-KCC-1）催化

氧化磺胺甲嘧啶（SMT），发现 SMT 降解主要是由

于催化剂表面的 O3 直接反应，而 SMT 矿化是基于

自由基机制。一般来说药物中间体更易被催化剂表

面吸附，然后通过 O3 或•OH 将其矿化。BAI 等[39]

认为，Ce0.1Fe0.9OOH 表面上对 SMT 的氧化还原反

应非常重要；此外，O3 可分解为表面•OH，诱导

Ce0.1Fe0.9OOH 表面 Fe2+/Fe3+和 Ce3+/Ce4+的氧化还原

循环，发生电子转移反应促进•OH 生成。 

QI 等[40]利用 COP 氧化非那西汀（PNT），发现

铁氧体尖晶石前驱体（CFOH）易于吸附 PNT 中间

体，然后发生表面反应；此外，CFOH 也促进了•OH

的产生。GAO 等[41]探讨了复合硅锰氧化物（FMSO）

对磺胺甲唑的氧化，发现其吸附与催化反应具有

协同机制，相对于磺胺甲唑，FMSO 对磺胺甲

唑中间体表现出更高的吸附亲和力，并且 FMSO 促

进了•OH 的产生。 

协 同 反 应 中 有 时 氧 自 由 基 占 主 导 作 用 。  

ALAMEDDINE 等[42]通过 COP 氧化卡马西平、布洛

芬、磺胺甲唑等 17 种 PPCPs，发现反应主要发生

粉末活性炭和废水表面上；猝灭•OH 对 PPCPs 去

除无显著影响，而猝灭其他 ROS（1O2 和•O2
−）影响

更大。常见活性氧物种的标准氧化还原电位如表 2

所示。 

 
表 2  常见活性氧物种的标准氧化还原电位[43] 

Table 2  Standard redox potential of common reactive oxygen 
species[43] 

活性氧

物种 

标准氧化还原 

电位（E0/V） 

相对氧化 

能力① 
检测方式 

•OH 2.80 1.35 叔丁醇猝灭 
*O 2.42 1.17 原位拉曼光谱 

1O2 2.20 1.06 叠氮化钠猝灭 

O3 2.07 1.00 —② 

H2O2 1.77 0.85 过氧化氢酶猝灭

•HO2 1.70 0.82 — 

•O2
–
 1.44 0.69 对苯醌猝灭 

O2 0.4 0.19 — 

①相对氧化能力以 O3 为基准；②“—”表示未检测。 

 

2  非均相催化臭氧化影响因素 

2.1  催化剂 

加大催化剂投加量可提供更多活性位和比表面

积，产生更多•OH；但催化剂过多，较多自由基会

被本身消耗，催化效果降低，且造成浪费[44]。 

一般来说，负载金属能改善催化剂结构。LI 等[45]

对比了介孔分子筛 MCM-48 和 Fe 掺杂介孔分子筛

MCM-48（Fe-MCM-48）对双氯芬酸（DFC）的催

化效果，与 MCM-48 相比，Fe-MCM-48 的孔径和孔

隙体积增加，这更有利于污染物和产物快速扩散，

并提供了额外的催化活性位。 

但有研究发现，负载某些金属氧化物可能降低

催化剂活性。SAENZ-ROBLERO 等[46]发现，相比于

负载 TiO2 火山砂，火山砂对西美替丁、酮洛芬和萘

普生的催化活性更好；这可能是 TiO2 的过量积累阻

碍了 O3 进入火山砂表面的 Fe2O3，从而减少了催化

活性，或 TiO2 减少了火山砂的比表面积。 

负载催化剂的性能与负载金属种类、载体种类、
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负载金属量有关，表面羟基密度受到负载金属数量

和种类的影响。CHEN 等[47]对比了 Cu@SiO2、Fe@SiO2、

Fe-Cu@SiO2 对水杨酸的催化性能，负载双金属的

Fe-Cu@SiO2 表现出最佳催化活性。TONG 等[48]发现，

相对于 Fe 掺杂介孔分子筛 MCM-41（Fe-MCM-41），

Fe 掺杂介孔氧化硅分子筛 SBA-16（Fe-SBA-16）墨

水瓶状孔能吸收更多 O3，O3 吸附和解吸循环加速了

活性氧物种的产生，更利于双氯芬酸氧化。 

催化剂掺杂金属能产生氧空位，而掺杂某些杂

原子会改变石墨烯表面性质，在石墨烯的缺陷位点

上，形成孤对电子和自由电子，O3 与缺陷位可形成

活性氧物种[49-50]。YIN 等[51]合成了杂原子（N 和 P）

掺杂石墨烯氧化物（NGO、PGO），发现对磺胺甲

唑催化氧化效率均为不添加杂原子掺杂石墨烯氧化

物的 2.5 倍以上。 

等离子体能形成强电场，调控催化剂晶化度，

形成粒径小、高分散性的纳米金属催化剂 [52]。

PELALAK 等[53]制备了在氩气中利用冷等离子体处理

的纳米天然褐铁矿（PTL/Ar）；发现形成的纳米结构

提高了非那吡啶的渗透性，使 PTL/Ar 催化活性提高。 

主流的非均相催化剂如表 3 所示。催化效率主

要取决于催化剂的表面化学性质、结构性质（如孔

隙体积、比表面积、孔隙度）、活性组分种类等。一

般来说，负载、掺杂、改性操作可使活性位数量及

种类、比表面积、电子转移能力增加，而且活性位、

总表面积、电子转移能力对 COP 影响较大。今后应

找出一种经济可行、易于操作的负载、掺杂、改性

方法，来提高催化剂的活性位密度，改善催化剂结

构，使复合型催化剂更易实现工业化应用。 

 
表 3  主流的非均相催化剂[54] 

Table 3  Mainstream heterogeneous catalysts[54] 

催化剂类型 常见催化剂 优势 劣势 

金属型 金属氧化物（过渡金属、贵金属、碱土金属）、金属羟

基氧化物、金属氢氧化物、零价金属、金属合金、金属

矿物（尖晶石、钙钛矿、磁铁矿等） 

天然金属在自然界中储量丰

富且易得、成本较低、催化

活性好、最易于工业化使用 

纳米级难分离；酸性下，金属

溶解会降低活性并造成污染 

复合型 掺杂改性型、负载型催化剂（以金属氧化物、碳基材料、

沸石分子筛、矿物等为载体） 

协同多种材料的优势，具有

较多活性位、比表面积大 

活性组分易溶出；受有机物浓

度和 pH 影响较大；制备复杂

非金属型 沸石分子筛、碳基材料（活性炭、生物炭、碳纳米管、

碳纤维、石墨烯等）、硅酸盐矿物。 

比表面积大、孔隙率高、吸

附强、稳定性好、来源广泛 

产生自由基的效率很低 

  
2.2  pH 

在酸性和中性条件下，pH 对污染物去除影响较

小，直接 O3 反应占主导；碱性时，O3 会和 OH–通

过链引发反应生成•OH，但 pH 过高时•OH 互相猝

灭，使自由基链式反应难以进行。溶液的 pH 会影

响表面羟基的荷电状态。当 pH<pHpzc（零电荷 pH）

时，表面羟基发生质子化反应，主要以—OH2
+形式

存在，此时 O3 主要通过静电引力或氢键作用与表面

羟基结合；当 pH>pHpzc 时，表面羟基发生去质子化

反应，主要以—O–形式存在，去质子化羟基可直接

催化产生•OH；当 pH=pHpzc 时，此时表面羟基呈电

中性，具有更强的 O3 催化活性[55]。 

不同催化剂的 pHpzc 不同，具有各自的最适反应

pH 。 AGHAEINEJAD-MEYBODI 等 [56] 比 较 了

γ-AlOOH 和 γ-Al2O3 对氟西汀的催化活性，pH 显著

影响 γ-Al2O3 表面氧化性能；在 pH=7 时，γ-AlOOH

（pHpzc=7.28）催化活性较高，表面羟基具有零电荷，

成为催化 O3 的活性位；而 pH=9 时，此时 γ-Al2O3

（pHpzc=8.26）有极高的催化活性，此时 OH–是链式

反应的引发剂，更多 O3 被吸附于 γ-Al2O3 表面，O3

由 OH–分解转化为•OH。 

不同 pH 会影响水中离子（或可电离有机分子

电荷），也会使催化剂表面带电状态和吸附能力发生

变化。此外，有机物解离常数也会影响有机物带电

状态，影响催化剂对有机物的吸附[57]。BING 等[58]

在 COP 中发现，pH 增加后布洛芬的矿化度会增加，

但在 pH=9 时大幅下降；Fe2O3/Al2O3@SBA-15 的

pHpzc 约为 7.25，在 pH<7 具有正电荷，有机酸被吸

附到催化剂表面；而在 pH=9 时催化剂表面具有较

大负 Zeta 电位，有机酸很难被吸附。 

一般来说，高 pH 更利于 COP，但有学者研究

发现，较低的初始 pH 有时能促进催化剂与 O3 的协

同作用，提高催化效果。SHAHMAHDI 等[59]发现，

磺胺甲唑在 O3/Fe0 过程中会产生有机酸，使 Fe0

被氧化成 Fe2+和 Fe3+，催化 O3 产生•OH，表明 O3

与 Fe0 具有协同作用，但最终 pH 增加，这是由于酸

被分解为 CO2 和 H2O 或 Fe0 可消耗酸（H+），并产

生碱性物质 Fe(OH)2 和 Fe(OH)3。 

不同催化剂的 pHpzc 不同，今后在实际药物废水

处理中，应根据药物废水 pH 来选用适当 pHpzc 的

O3 催化剂，以达到理想的催化效果。 

2.3  PPCPs 种类 

四环素（TC）浓度的提高会降低其降解速率，



第 3 期 刘汝鹏，等: 非均相催化臭氧化水中药物与个人护理品的研究进展 ·475· 

 

过量 TC 需要消耗更多 ROS；较多 TC 会与 O3 竞争

催化剂表面的活性位点，使催化 O3 分解的能力下

降 [60-61]。并且当药物浓度较高时，会产生更多小分

子酸而降低 pH，抑制 O3 自分解。 

不同种类的药物由于具有不同的化学结构，能

被矿化的程度也不同。YANG 等 [62]发现，在负载

MnOx 的介孔 Al2O3（MnOx/MA）的 COP 中，双氯

芬酸钠和苯妥英短时间就可达到高矿化，安替比林、

苯海拉明在较长的时间后也可达到较高矿化，但布

洛芬矿化程度仍较低。ESQUERDO 等[63]发现，与

卡马西平相比，双氯芬酸（DCF）的催化氧化效果

较低，DCF 具有位于两个苯环之间的胺形成的结构，

苯环中氯的存在导致了 DCF 电子密度的降低，减少

了 O3 的亲电攻击，氧化仲胺使化合物形成双键，这

种双键更抗氧化。 

不同 PPCPs 降解途径差别较大，有些 PPCPs 污

染物矿化度较低，需要找出最难矿化的药物中间体，

进行针对性处理。今后有必要对环境中检出范围大、

检出浓度较高的药物进行同步降解的实验，并选出

其共同的降解中间体进行机理分析，并考虑其毒性

叠加效应和相互转化作用。 

2.4  水中离子和天然有机物 

实际废水中离子和天然有机物对环丙沙星

（CIP）催化氧化的影响很大，天然有机物（NOM）、

PO4
3−、NO2

−、HCO3
−、NO3

−、CO3
2−能与 CIP 竞争•OH[64]。

PO4
3−、SO4

2−、F−等是比 H2O 更强的 Lewis 碱，可被

吸附于催化剂表面而抑制 H2O 表面吸附，或替换掉

原有羟基基团，阻止催化剂表面反应的发生。其中，

PO4
3−对表面反应有最强的抑制效果，但 OH–可以抑

制 PO4
3−的吸附，但当 O3 较多时，O3 会被催化剂吸

附，而 PO4
3−会被解吸，PO4

3−抑制会被削弱[65]。还有

研究表明， H2PO4
−会降低含有很多表面羟基的

PTG-N2/Ar 的催化效果，磺胺嘧啶的去除率显著降

低[66]。另外一些研究发现，NO3
−能竞争•OH，会使

氧氟沙星降解效果变差，但对磺胺甲嘧啶（SMT）

降解影响不明显；因为 SMT 主要是 O3 直接氧化降解
[67]。水中 HCO3

−抑制了某些药物的降解，相比于药

物，HCO3
−与•OH 反应更迅速，能形成反应速率常数

较低的碳酸氢盐自由基，使得链式反应中断；HCO3
−

抑制了 pH 下降的趋势，也会减少金属离子的释放，

使 HCO3
−不利于降固醇酸催化氧化[68]。 

有些金属阳离子、如 Co(Ⅲ)、Fe(Ⅱ)、Fe(Ⅲ)、

Mn(Ⅱ)、Cu(Ⅱ)等能启动自由基反应。XU 等[69]研

究发现，金属阳离子（Ca2+和 Mg2+）会影响 Co 掺杂

羟基氧化铁（Co-FeOOH）对阿替洛尔催化氧化效果。 

MARTINS 等[70]发现，蒙德哥河水中的 NOM 不

会干扰 Mn-Ce-O对磺胺甲唑和双氯芬酸的催化活

性。JOTHINATHAN 等[71]发现，富里酸的存在增加

了 IBP 的催化氧化效果；富里酸促使 O3 分解引发自由

基链反应，形成的•OH、•O2
–等自由基加速了 IBP 的

降解反应，但增加不明显，这可能是富里酸被吸附

或快速降解造成的。但有研究发现，腐殖酸会对 IBP

催化氧化产生不利影响，这可能是由于腐殖酸在

Al2O3 表面的吸附或腐殖酸与 IBP 竞争活性氧化物

种[72]。 

自然水体和二级出水中可共存多种 PPCPs、天

然有机物、离子等，降解途径相对于纯水体系差别

很大。因此，今后应在自然水体或者二级出水中进

行研究，以便对今后实际应用提供参考。 

2.5  温度 

WANG 等 [73]研究表明，随着温度的升高，O3

溶解度降低，O3 在 0 ℃升至 60 ℃时的溶解度从

2.14 g/L 降低到 0.16 g/L。但较高的温度使分子的运

动速度加快，提高了液相 O3 的传质速率。有研究表

明，温度适当增加，催化 O3 反应和 O3 直接反应的磺

胺甲唑矿化速率均增加，此时 O3 分解起主要作用；

然而，温度继续增加后，O3 直接反应和催化 O3 反

应矿化速率均降低，表明此时 O3溶解度降低起主要作

用[74]。SUN 等[78]发现，在 25~35 ℃之间，温度的增

加对喹诺酮类和四环素的氧化有很强的抑制作用，

而对磺胺噻唑降解有利，这是因为，较高的温度会

降低 O3 溶解度，不利于 O3 直接反应降解氧氟沙星

和四环素；而较高的温度有利于臭氧分解产生自由

基利于催化 O3 反应降解磺胺噻唑。 

非均相催化臭氧化工艺一般在 25 ℃左右具有

最强的处理效果，为防止冬季低温的不良影响，应

对催化臭氧反应器采取保温设计。 

3  非均相催化臭氧化在 PPCPs 治理领域中

的应用 

3.1  经典非均相催化臭氧工艺 

负载催化剂具有较高的催化效果。目前，负载

催化剂中的陶粒基载体催化剂、氧化铝基载体催化

剂有较多应用。WEN 等[76]利用 MnO2/陶粒作为催化

剂，在 COP 中，90 min 后制药废水的总有机碳

（TOC）、UV254（是水中一些有机物在 254 nm 波长

紫外光下的吸光度）、色度、蛋白质、腐殖酸去除率

分别为 13.24%、60.83%、85.42%、29.36%、74.19%，

出水毒性显著降低。YANG 等[77]采用 NixO-FexO/陶

粒作为催化剂，在最佳条件下（催化剂煅烧温度和

时间为 600 ℃和 5 h，催化剂用量为 8 g/L，碱性条

件），药物二级出水的平均化学需氧量（COD）去除

率可达 80%左右。 
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铁在自然环境中广泛存在，价廉易得，铁基催

化剂比表面积大、还原能力强、活性高，可同时作

为填料使用，因此易于工业化应用。MALIK 等[78]

通过纳米零价铁（nZVI）作为催化剂，在 COP 中，

药物废水的可生化性 BI 〔 ρ[ 五天生化需氧量

（BOD5）]∶ρ(COD)〕从 0.18 提高到 0.63；COD、

色度和毒性去除率分别为 62.3%、93.0%和 82.0%。

JI 等[79]利用 O3/零价铁（ZVI）工艺处理抗生素生产

废水，在最佳条件下（初始 pH=2.5，Fe0 用量为

60 g/L，O3 流量为 0.25 L/min，反应温度为 30 ℃，搅拌

速度为300 r/min，反应时间为 60 min），得到很高 COD

去除率（79.9%）和可生化性（BI=0.36）。HUANG

等[80]采用铁泡沫作为催化剂，在 120 min 内，药物

废水的溶解性有机碳（DOC）去除率为 53%，比单

独 O3 处理高 21%；同时，可生化性提高了约 17 倍，

并且少量的总磷（TP）、总氮（TN）、铵态氮（NH4
+-N）

和硝酸盐氮（NO3
−-N）被去除；在连续运行期间，

铁泡沫性能保持稳定。 

今后应该着重于高效、价廉、易制备催化剂的

研究，并引进新型臭氧气液接触器技术（如微纳米

气泡技术）或引入外加物理场强化臭氧传质；在节

能降耗方面，应关注高效臭氧发生装置和 O3 智能投

加，以满足“双碳政策”的需要。 

3.2  陶瓷膜催化臭氧工艺 

陶瓷膜对高温、高压、腐蚀性溶剂和极端 pH

具有优异的抗性，具有较长的使用寿命，但合成和

成型困难。陶瓷膜主要由 TiO2、ZrO2、Al2O3 等金

属氧化物制成。因此，O3 能在陶瓷膜表面分解产生

强氧化性•OH，O3 和陶瓷膜间有协同作用。 

ALPATOVA 等 [81]发现，与陶瓷超滤膜过滤相

比，臭氧陶瓷膜过滤提高了在休伦湖、兰辛湖和休

伦河中二氯唑西林、头孢他啶和消毒副产物前体的

去除率；此外，水中的总有机碳、特异性紫外线吸

收度和氯化消毒副产物也显著降低。 

FUJIOKA 等[82]利用陶瓷纳滤膜对含有 PPCPs

二级出水进行纳滤，并用臭氧化水冲洗膜表面使膜

恢复渗透性，在 5 个过滤循环中，将跨膜压力的增

加限制在 35%。 

CHEN 等[83]采用臭氧氧化、陶瓷膜超滤和活性

炭过滤一体化工艺处理中国农村饮用水，出水浊度、

色度、高锰酸钾指数（CODMn）、锰、土霉素、2-

甲基异茨醇和 37 种 PPCPs 的去除率均远高于常规

工艺。 

FAN 等[84]通过混凝、臭氧氧化、陶瓷膜超滤、

活性炭过滤工艺处理中国南方微污染地表水制备饮

用水，处理后浊度、颗粒计数、大肠菌群、隐孢子

虫和贾第鞭毛虫、溶解有机碳、氨、土霉素、2-甲

基异茨醇、4 种三卤甲烷、6 种卤乙酸、8 种内分泌

干扰化合物和 14 种 PPCPs 的去除效率均在 64%~ 

100%之间。 

目前，大部分在陶瓷膜前的水中投加 O3，微污

染地表水中各种污染物的去除效果良好。加入过量

O3 以保证水中溶解 O3 的浓度，并需破坏 O3 尾气。

在陶瓷膜模块中直接进行臭氧化将是今后研究的一

个重要方向；单一陶瓷膜有时不能满足去除污染物

的需要，且造价较高，今后需研究催化活性高、造

价低、寿命长的复合材料陶瓷膜以扩展陶瓷膜催化

臭氧工艺的应用范围。 

3.3  电-非均相催化臭氧工艺 

电-非均相催化臭氧工艺是一种引入电流强化

的非均相催化臭氧工艺，O3 在电极上能电化学还原

为•OH，而且过渡金属和碳基材料电极本身就存在

催化 O3 的活性位；采用 Al 阳极电解时，产生的金

属盐混凝剂水解物可催化 O3 产生•OH，提高处理效

果，过程中还存在臭氧混凝协同增效反应和电絮凝

反应，其可提高悬浮物、重金属、色度去除效果[85]。 

IKHLAQ 等[86]通过催化臭氧化和电絮凝的混合

反应器处理兽药废水，在最佳条件下（电压 5 V、

pH 7、O3 剂量 0.4 mg/min 和催化剂用量 1.5 g/L），

COD 去除率为 85.12%，浊度降低至 78 NTU。 

马富军等 [87]通过电-非均相臭氧催化工艺处理

了金刚烷胺制药废水，在 O3 流速和质量浓度为

0.4 L/min 和 60 mg/L，电流密度为 15 mA/cm2，pH

为 12.5 的条件下，60 min 的 COD 和 TOC 去除率为

62%和 44%；生化性提高 2 个数量级；伪一级 COD

去除速率常数是电催化氧化和非均相催化O3的 8.22

倍和 1.81 倍。 

ZHAN 等[88]通过使用三维电极的电-非均相臭

氧催化工艺处理药物生产废水，发现三维电化学过

程与臭氧化对有毒有机物的降解存在协同作用。在

三维电极反应器中，O3/颗粒活性炭（GAC）粒子电

极电解过程显著提高了 TOC 去除率（71%）；发光

细菌抑制作用降低到<70%；过程中 O3 与原位生成

的 H2O2 反应，O3 电化学还原和 GAC 催化 O3 分解增

强了水中有机物氧化和电极上吸附有机物的氧化。 

普通石墨或金属电极导电性较差，贵金属电极

又存在电极溶解等问题，且此工艺电能损耗严重。

今后可对电极进行修饰和掺杂来提高导电性，并对

电极进行镀层保护来提高稳定性。 

3.4  光-非均相催化臭氧工艺 

在光-非均相催化臭氧工艺中，TiO2、Fe2O3、ZnO

等催化剂既可催化 O3，也可形成空穴-电子对进行光

催化反应，两种反应均可产生•OH，并且此工艺可

抑制溴酸盐、三卤甲烷的产生。 
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ESPEJO 等[89]通过 O3/Fe3O4/长波紫外线（UVA）

处理含有对乙酰氨基酚等 9 种 PPCPs 的西班牙某污

水厂初沉池出水，处理 30 min 后矿化率为 35%；生

物 降 解 性 增 加 了 150% ； 与 其 他 工 艺 相 比 ，

O3/Fe3O4/UVA 工艺臭氧量消耗最低。 

MARQUEZ 等[90]研究了 O3/TiO2/UVA 工艺处理

含有阿替洛尔的二级出水，发现此工艺可完全去除

药物，TOC 的去除达到约 60%；处理后出水生物降

解性良好，对活性污泥无抑制作用。 

TiO2 等催化剂催化臭氧活性不高，并且由于自

身禁带宽度比较大、量子效率低下，因此光催化活

性低。今后可对 TiO2 等催化剂进行掺杂改性和复合

改性以提高催化 O3 和光催化活性。 

3.5  非均相催化臭氧耦合生物工艺 

非均相催化臭氧化工艺一般常与生物膜法工艺

耦合，COP 能减轻药物废水毒性，提高可生化性，

利于后续生物工艺处理，二者具有明显的协同作用。 

杨文玲等[91]采用催化臭氧化耦合膜生物反应器

（MBR）处理制药废水，在催化臭氧停留时间 90 min，

水力停留时间（HRT）为 18 h 条件下，COD 处理负

荷为 1.2 kg/(m3·d)，混合液悬浮固体质量浓度

（MLSS）为 10.00 g/L，连续运行 50 d，COD 去除

率稳定在 45%左右；相比 MBR 工艺，氨氮、COD

去除率分别提高了 36%和 26%左右；出水氨氮满足

GB 21903—2008 排放要求。 

李新凯等[92]采用固定床生物膜反应器（ICB）

耦合催化臭氧化处理头孢菌素废水；在 ICB 极限进

水的情况下，进水 COD 容积负荷为 2.28 kg 

COD/(m3·d)，反硝化速率为 0.42 kg NO3
−-N/(m3·d)，

氨氮去除率为 94%~97%；在 COP 最经济条件下，

COD 平均去除率为 50.23%；在高进水负荷下

ICB+COP 出水满足 GB 21903—2008 新建企业水污

染物排放限值。 

魏健等 [93]采用催化臭氧化耦合曝气生物滤池

（BAF）工艺处理含抗生素二级生化处理出水，结

果表明，在最佳条件下，废水 COD 质量浓度平均由

232 mg/L 降至 46 mg/L；NH4
+-N 平均质量浓度由

12.0 mg/L 降至 4.1 mg/L；出水水质可稳定达到 GB 

21903—2008 要求。 

YANG 等 [94]通过催化臭氧化耦合序批反应器

（SBR）处理生产医药中间体的反渗透出水，发现

COP 提高了出水的生物降解性；在 2.0 L/min 臭氧流

量和曝气 120 min 条件下，COD 质量浓度降低到

40 mg/L，达到 GB 18918—2002 排放要求，处理成

本约为 0.15 美元/m3。 

非均相催化臭氧耦合生物工艺今后的研究方向

应是实现非均相催化臭氧工艺与生物法工艺装置一

体化，以减少占地面积，使旧的污水厂易于扩建和

提标改造，提高在 PPCPs 治理领域的应用价值。 

4  结束语与展望 

非均相催化臭氧化体系仍存在反应机理和催化

机制不清晰、分解机制难确定，反应效率不稳定、

运行成本偏高等问题，今后的研究应注重：（1）表

征 O3 前后的催化剂表面缺陷水平变化和催化剂表

面中间氧物种，以深入探究表面氧原子途径；（2）表

征 O3 前后催化剂金属价态变化以及表面晶格氧、氧

缺陷、氧间隙、氧吸附物种的含量变化，来确定氧

空位途径的主要活性位点及催化机制；（3）通过线

性扫描伏安法、电化学阻抗谱等方法来研究催化剂

表面的电子转移机制和电子转移效率对催化效率的

影响，以明确氧化还原对的催化机制；（4）研究催

化剂表面酸碱性质（Bronsted 和 Lewis 酸碱位）和

化学吸附水对催化 O3 的影响，进一步深入表面羟基

产生途径与催化机制；（5）利用密度泛函理论计算

进行结论验证，以探索催化 O3 在催化剂潜在活性位

点上的分解机理。 

国内 O3 发生器耗能较高且 O3 生成浓度及利用

率较低，并且在非均相催化臭氧化体系中对高效节

能臭氧发生器、高效臭氧气液接触器、臭氧反应器

结构优化、O3 精确投加等方面的研究并不多，今后

应予以关注；国内研究一般集中在小规模实验基础

研究，主要研究自研催化剂反应机理和影响因素，

少有中试研究，并且大部分催化剂制备过程复杂、

耗能较多，今后应多关注已有工业化应用的天然金

属型（如铁基催化剂等）、矿物基载体催化剂（陶粒

基载体催化剂等），进行中试研究，并需要探索更为

简单可行、能耗较低的复合催化剂制备方法，未来

应将研究重点放在催化剂的固定化、稳定化、工业

化以及评价指标体系的建立；在非均相催化臭氧技

术中引入多种物理、化学、生物处理等手段，或采

用异型催化剂（如陶瓷膜），这些可能是今后的发展

热点，多种手段结合可产生协同作用、减少能耗和

药耗、降低运行成本、适应各种水质要求，有助于

实现《“十四五”循环经济发展规划》中明确提出

2030 年前“碳达峰”、2060 年前“碳中和”目标。 
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