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碳基纳米材料吸附水中药物类污染物的研究进展
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摘 要： 药物是水中普遍存在的一类微量新污染物，它在一定浓度下可对环境、动物和人体

造成危害。常规的污水处理工艺难以有效地将其去除，吸附技术被认为在去除该类污染物方面具

有潜力，但吸附剂的再生是瓶颈问题，亟需开发高效的吸附剂并实现吸附剂的再生和污染物的降

解。综述了水中药物污染现状、水中药物类污染物的去除技术以及典型碳基纳米材料对药物的吸

附和再生，在此基础上，提出了目前研究的不足，并指出今后的发展方向应为研发高效的碳基纳米

复合吸附材料，研究其吸附特性和机理，以及再生过程中能够氧化降解所吸附的药物，同时实现高

效吸附和吸附剂重复使用。
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Abstract： Pharmaceuticals are emerging organic contaminants in water, posing potential harm to 
environment, animals and human beings at low concentration. In cases where conventional wastewater 
treatment technologies are difficult to remove them effectively, adsorption technology is considered to 
have potential in pharmaceuticals removal. However, regeneration of adsorbents is a bottleneck problem. 
There is an urgent to achieve the goals of developing efficient adsorbents, regenerating adsorbents and 
degrading pollutants. This paper reviews the current status of pharmaceuticals pollutant and their removal 
technologies in water, adsorption and regeneration of typical carbonaceous nano‑materials. On this basis, 
it identifies shortcomings in current research and proposes future development directions. Specifically, 
the focus should be on the development of efficient carbonaceous composite adsorption nano‑materials, 
understanding their adsorption characteristics and mechanisms, and exploring methods for oxidizing and 
degrading the adsorbed pharmaceuticals during the regeneration process. The ultimate goal is to achieve 
both efficient absorption and regeneration simultaneously.
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近 20 年，药物作为水体中的一类新污染物，受

到越来越多的关注，但相关的指令和法律框架尚未

设置。针对水中药物类污染物的去除，目前已经研

究了多种传统和先进的水处理工艺。值得注意的

是，在过去几年中，纳米技术的修复应用受到了极

大的关注，并逐渐成为研究的焦点。特别是碳基纳

米材料如活性炭、生物炭、碳纳米管、石墨烯及氧化

石墨烯等，在去除水中药物污染物领域得到了广泛

研究。

1 水体中药物类污染物现状水体中药物类污染物现状

1. 1　水体中药物类污染物的源和汇

在水体中常被检测出的药物可分为以下几类：

①消炎药和止痛药（扑热息痛、阿司匹林、布洛芬和

双氯芬酸等）；②抗抑郁药（苯二氮䓬类等）；③抗癫

痫药（卡马西平等）；④降血脂药（贝特类等）；⑤β-
受体阻滞剂（阿替洛尔、普萘洛尔和美托洛尔等）；

⑥抗溃疡药和抗组胺药（雷尼替丁和法莫替丁等）；

⑦抗生素类药（四环素、大环内酯类、β-内酰胺类、

青霉素、氯霉素、喹诺酮类、磺胺类、氟喹诺酮类和

咪唑类等）；⑧其他药物（巴比妥盐类、安非他命类

及麻醉剂等）。

药物进入环境的途径主要有：①通过垃圾进

入；②通过人类或动物的排泄物进入；③制药厂和

医院产生的含药物污染物的废水排放而进入。然

而，由于药物的分子结构复杂且浓度低，传统的污

水处理厂利用生物处理法不足以有效破坏这类有

机化合物［1］，因此这类污染物最终被排放到外界水

体，并在水环境中被检出。全球范围内地表水和地

下水中高检出率药物浓度见表1。

1. 2　药物类污染物的毒性

在较低的环境浓度（ng/L）下，药物就可以引起

特定生物体的反应，也可能引起非靶向生物体的反

应。连续进入环境中的药物类污染物可能发生累

积并对野生动物和人类造成不可逆的伤害，因此不

能忽视药物污染物的慢性毒性及影响。不同种类

的药物污染物对生物体的不利影响也不同。萘普

生可能会增强片脚类动物体内蛋白质和脂质的氧

化，并对 DNA 造成氧化损伤［2］。抗生素如四环素

类、喹诺酮类可通过配位作用与铜、锌、镉等重金属

发生络合作用，形成各种络合形态的混合物，可能

导致更强的协同毒性。咖啡因可能导致金鱼内分

泌干扰，卡马西平可能导致虹鳟和金鱼的氧化应激

反应。此外，这些有毒化学品的协同效应更令人

担忧。

2 水中药物类污染物的去除技术水中药物类污染物的去除技术

为了评估药物对人体的暴露水平和潜在风险，

并设计更有效的处理系统，必须了解药物在不同系

统中的处理机制。研究表明，传统的饮用水处理厂

和污水处理厂不能有效去除药物类污染物，需要采

用深度处理技术，如吸附技术、臭氧氧化技术、辐射

技术、电化学氧化技术及膜过滤技术等。

Rivera‑Utrilla 等［2］总结了活性炭（ACs）吸附和

高级氧化技术（臭氧氧化、UV辐射、γ辐射和电化学

氧化）对水中药物的去除效果。结果表明，经磷酸

活化的ACs对药物的吸附量可达 345 mg/g，γ辐射为

70%～100%，臭氧高级氧化为 40%～99%，UV 辐射

为 20%～100%。Feng 等［3］总结了电化学氧化法去

除消炎止痛药的研究进展，强调了基于电化学的高

级氧化技术处理药物等微污染物的可能性。其中

不可忽视的问题也很多，如高级氧化可能会产生毒

性更高或持久性的氧化副产物，而且对于低浓度的

污染物，依靠增加氧化剂的投加量或延长加电时间

来达到矿化目的在经济上不可行。膜过滤法（纳滤

和反渗透）虽然不需要添加药剂就可去除大部分污

染物，但是存在设备运行费用高、前处理要求较高、

膜截留能力随水中天然有机物的堵塞而降低，以及

处理后浓缩液处置等问题。

吸附是一种有效去除水中有机化合物的技术，

其优势在于初始投资成本低、反应器设计简单、操

作简便和无有毒或药理活性的产品生成等。由于

表1　全球范围内地表水和地下水中高检出率药物浓度

Tab.1　Pharmaceutical concentrations with high 
detection rates in surface water and groundwater 

around the world ng·L-1

药物

甲氧苄氨嘧啶

环丙沙星

磺胺甲口恶唑

萘普生

布洛芬

双氯芬酸

卡马西平

    注：    ND指低于检测线。

含量

地表水

ND～1 808
6～576

2～4 330
ND～555
ND～468
ND～794
5～735

地下水

ND～100
ND～443
ND～117
ND～263
ND～395
ND～477
ND～420
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ACs比表面积较高且更易获得，因此，它作为吸附剂

在药物去除方面的研究较多。ACs的去除性能取决

于吸附剂的物理化学性质（表面积、孔径分布、表面

电荷、氧含量）以及吸附质的性质（分子大小、电荷

和疏水性），其中疏水作用是ACs吸附体系中有机物

去除的主要机制。由于疏水作用，ACs可以有效去

除大部分非极性有机化合物。因此，ACs吸附剂表

面对疏水性药物具有很高的亲和力，而亲水性药物

不易被吸附。由于 ACs类似于树状的孔结构，较小

的药物分子更易扩散到 ACs的孔内，而较大的药物

分子较难进入并吸附在其表面。另外，ACs按粒径

大小可分为粉末 ACs 和颗粒 ACs 两大类，粉末 ACs
往往吸附量较高，但存在难分离的问题；颗粒ACs虽
然易于分离，但不适合吸附大分子亲水性有机污

染物。

当 ACs吸附技术在水处理中应用时，除了吸附

性能，另外一个需要考虑的重要问题是其再生性

能。再生的主要目的是去除吸附的污染物，恢复吸

附剂原有的吸附能力。除了完全去除吸附物外，再

生过程不应该改变 ACs的多孔结构，也不应造成严

重的质量损失，保证 ACs可以多次重复利用以提高

再生处理的经济可行性。虽然目前已经有大量关

于提高吸附剂再生性能这方面的研究，但所提出的

方法一般不能完全恢复 ACs的吸附能力，或者吸附

能力是以严重的质量损失为代价获得的。因此，针

对水中药物类污染物，不但亟需开发更有效的吸附

剂，而且需要建立相应的再生方法（新方法或改进

现有的传统再生方法）。

3 碳基纳米材料对水中药物的吸附碳基纳米材料对水中药物的吸附

目前，许多纳米材料已被用于探索其在水处理

方面的应用。其中，无机纳米材料主要用来吸附重

金属等污染物，而碳基纳米材料对有机污染物的吸

附效果显著。因此，碳基纳米材料是研究去除水中

药物类污染物的首选。去除药物类污染物的碳基

纳米材料包括超细ACs/生物炭（BC）［它们达到超细

尺寸（微米到纳米）后，会有类似于碳基纳米材料的

性质，因此将其纳入一并考虑］、碳纳米管（CNTs）、

石墨烯和氧化石墨烯（GO）。

3. 1　活性炭

ACs是目前在水处理中应用最广泛的吸附剂之

一，具有成本低和适用性广等特点。ACs中的官能

团如羧基、羰基和酚羟基等在吸附过程中起主要作

用，适当的热处理或化学处理可以改变 ACs表面官

能团的浓度和性质，以改善其对特定污染物的去除

性能。

为了进一步提高 ACs的吸附量，可以通过湿法

球磨制备出超细的 ACs 和 BC，增大其比表面积，使

大分子污染物（如天然有机质）更容易进入内部微

孔，从而达到快速吸附和高吸附量的目的。还有许

多文献考察了制备 ACs 的前体物、孔径分布和 SSA
等多种因素对其吸附药物性能的影响。据报道，以

废塑料为前体物制备的 ACs具有足够的微孔，但对

扑热息痛的去除率较低，而以生物质为前体物制备

的ACs具有大量的微孔和介孔，而且亲水性更强，对

扑热息痛的吸附速度更快，吸附量更高。ACs中的

介孔起到传输的作用，保证污染物进入孔内。微孔

内的活性位点起到吸附污染物的作用，因此，孔尺

寸和污染物大小都会影响 ACs 的吸附量。Mestre
等 ［4］研究了吸附剂不同孔径分布对药物吸附的影

响，结果表明，经化学活化的ACs具有发达的微孔结

构，能够去除80%～100%的小分子药物，如布洛芬、

扑热息痛、阿司匹林和氯贝酸，而具有介孔结构和

更高微孔体积的ACs对大分子药物（如碘帕醇）则具

有较好的去除效果。Bernardo 等 ［5］的研究表明，具

有更大 SSA的商业ACs对双氯芬酸的吸附量高于以

马铃薯皮为前体物制备的 ACs。Bhadra 等［6］发现，

与未氧化的 ACs相比，氧化后的 ACs虽然比表面积

较低，但是含有更多的酸性官能团，因此，对双氯芬

酸钠的吸附量更高。

3. 2　生物炭

BC是生物质热解后生成的碳材料，不同碳化程

度的 BC 产物可作为燃料和吸附剂等，可以减少腐

烂生物质的温室气体排放量，因此，生物炭具有明

显的碳汇价值。由于 BC 具有来源广泛、价格低廉

和制备简单等优点，因此被认为是一种有应用潜力

的吸附剂。BC可以吸附有机物和一些无机金属离

子，在水净化和土壤修复方面具有潜力。此外，BC
也可以作为一种低成本的吸附剂，取代煤质和木质

活性炭，果壳、橡木树皮、松树皮和玉米秸秆等都可

以作为BC的碳化前体物。生物法（厌氧消化、水解

和发酵）和加热法（燃烧、热解、液化和气化）均可用

于生物质转化成燃料和副产品，其中热解法最为常

用，即在没有空气的情况下，生物质被缓慢加热到
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500 ℃左右，气体停留时间为5～60 min。
由于BC的比表面积和孔容远远小于ACs，为了

提高其吸附能力，一些研究对 BC 前体物的选择和

活化条件进行了优化。Zhu 等 ［7］将水热法（300 ℃）

合成的BC在N2保护下于 300～700 ℃范围内进行热

活化，研究结果表明，活化后的 BC 其灰分含量、比

表面积、孔体积和芳香性随活化温度的升高而升

高，而其极性却随着活化温度的升高而降低。活化

温度越高，BC 对四环素（TC）的吸附量越大。有机

物在 BC上的吸附与 BC的芳香度、极性指数和孔隙

度密切相关。Liu等 ［8］利用酸和碱活化后的BC吸附

四环素，相对于酸活化的BC，碱活化的BC具有更大

的比表面积和更高的吸附量（58. 8 mg/g）。研究表

明，比表面积和含氧官能团是影响TC吸附的重要因

素，而溶液pH对吸附的影响不大。

3. 3　碳纳米管

碳纳米管（CNTs）有单壁碳纳米管（SCNTs）、双

壁碳纳米管（DCNTs）和多壁碳纳米管（MCNTs）三种

形式，制备方法主要有电弧放电（EAD）、激光烧蚀

（LAB）和化学气相沉积（CVD）三种。

与 ACs 和 BC 相比，CNTs 具有明显不同的物理

化学性质。CNTs不仅具有质量轻、π-π键丰富、比

表面积大、热稳定性和化学稳定性强的特点，而且

具有优良的力学和电学性能，因此 CNTs 在吸附去

除水中药物类污染物方面具有应用潜力。CNTs的
吸附性能取决于吸附位点、表面积、孔径分布、纯度

和表面官能团等因素。然而，由于强烈的范德华力

作用，CNTs在有机溶剂或水中易团聚成束，分散性

较差。因此，需要对 CNTs进行修饰以提高 CNTs对
药物类污染物的吸附性能。CNTs上的含氧官能团

（如—OH、—C=O和—COOH）对其吸附容量具有一

定影响，可以通过酸、臭氧和等离子体等氧化方法

将这些官能团修饰在 CNTs 上，也可以通过热处理

法将其去除。含氧官能团可以改变 CNTs表面的润

湿性，从而使CNTs更亲水，更适合吸附分子质量较

低的极性化合物。

水中污染物在CNTs上的吸附不仅增加了CNTs
的毒性，而且影响了污染物的迁移和归趋，因此很

多学者开展了水中有机污染物在 CNTs微观界面的

吸附过程研究。据报道，CNTs对水中芳香族化合物

和药物类污染物都有较强的吸附性，吸附机理也很

复杂，多种作用力参与了吸附过程。这些基础研究

的目的是掌握 CNTs如何影响有机污染物在水环境

中的迁移和归趋，从而评价它们的环境风险。另一

方面，近几年 CNTs、改性 CNTs 和 CNTs 复合材料作

为吸附剂去除水中的有机物开始得到应用。

经KOH活化后的 SWNTs和MCNTs上具有贫电

子和富电子的石墨化表面，三种抗生素（磺胺甲口恶

唑、四环素和泰乐菌素）可以通过 π-π 电子供体与

电子受体（π-π EDA）相互作用吸附在其表面。四

环素和泰乐菌素分子上质子化的氨基，可以促进其

与 CNTs上具有 π-电子的石墨化表面发生阳离子-
π键作用，从而呈现较高的吸附量。研究表明，卡马

西平在 MWNT-COOH 上的吸附接近单层吸附。根

据平面卡马西平的取向，单层覆盖量约 181～195 
mg/g。π-π 堆积能很好地解释卡马西平在 CNTs上
的吸附机理，与一个或多个苯环的有机吸附质类

似，卡马西平具有平面共轭π电子，可与碳纳米管表

面的π电子轨道重叠。卡马西平上的N原子和杂环

N是 sp2的构型，它们的孤对电子与吸电子的羰基结

合，因此，卡马西平上的酰胺基团具有吸电子能力，

其苯环结构也可作为π电子受体［9］。
3. 4　石墨烯和氧化石墨烯

最近的研究发现，氧化石墨烯（GO）也是优异的

环境吸附材料，它不仅能吸附去除水中的无机污染

物，而且对含苯环的有机物也有较好的吸附去除效

果。同时，由于 GO 本身具有丰富的含氧官能团的

特殊结构，对其改性可提高其吸附量。Zhao等 ［10］通
过对钛酸丁酯和 GO 的剧烈搅拌，将无定形 TiO2沉
积到GO上制备TiO2-石墨烯复合材料，该材料对TC
的吸附在 48 h内达到平衡，吸附量高达 1 805 mg/g。
Wang 等 ［11］研究了 GO 对药物的共吸附性能，包括

GO 对磺胺甲口恶唑和卡马西平的吸附和解吸效果。

研究发现，卡马西平与吸附剂发生了强烈的 π-π 
EDA 相互作用，有助于卡马西平的去除，且两种污

染物存在互补吸附效果。Chen 等 ［12］采用 Hummers
法制备了厚度为 0. 8～1. 2 nm的GO，并将其用于水

中环丙沙星的去除。研究表明，GO 对环丙沙星的

最大吸附量为 379 mg/g，环丙沙星在GO上的吸附效

果主要受静电作用的影响。此外，实验结果还表

明，溶液 pH 对 GO 的吸附能力有很大的影响，NaCl
和CaCl2对环丙沙星的吸附效果也有较强的影响，这

可能是 GO 在溶液中的团聚所致。Ma 等 ［13］用维生

素 C 作还原剂制备了亲水性小块三维石墨烯水凝

··45



第 40 卷 第 14 期 中 国 给 水 排 水 www. cnww1985. com

胶，研究发现，小块三维石墨烯水凝胶内部含有更

多的水分子，对环丙沙星的吸附速度和吸附量均高

于大块三维石墨烯水凝胶，最大吸附量达到 236 
mg/g。
4 碳基纳米吸附材料的再生碳基纳米吸附材料的再生

吸附在碳材料表面的污染物逐渐累积会导致

材料的吸附量逐渐减少，直至完全失去吸附能力。

再生的主要目的是去除吸附剂上的污染物，恢复吸

附剂原有的吸附能力。除了完全去除吸附物外，再

生过程不应改变吸附剂的结构，也不应对吸附剂造

成严重的质量损失。常用的再生方法有溶剂洗脱、

高温碳化、热氧化和高级氧化（AOPs）等。

4. 1　溶剂洗脱再生

溶剂洗脱法具有无质量损失、不会破坏多孔结

构而且吸附质回收容易等优点，但是也存在以下缺

点：①使用有机溶剂增加了再生成本；②洗脱液富

含污染物，毒性通常较高；③再生液后续难以处置。

因此，溶剂再生并不是一种环境友好的方法。

有机溶剂再生的基本步骤是从碳吸附材料表

面萃取吸附质，从根本上讲，是溶剂分子从吸附剂

表面置换吸附质分子。再生过程中，溶剂分子可能

会残留在吸附剂表面，再生效果直接取决于各溶

剂、吸附剂和吸附质之间的相互作用。甲醇、乙醇

和丙酮是最常使用的洗脱溶剂，因为它们能有效地

萃取大部分常见的有机吸附质。一旦选择了溶剂，

还需要考虑其在水中的稀释程度（可节约成本，但

存在一定的争议）。有研究表明，当有机溶剂稀释

20%～60% 时，对污染物的再生率最高。但其他研

究发现，水和含有极性羟基（乙醇、甲醇）的有机溶

剂之间存在强烈的相互作用，阻碍了洗脱液在吸附

剂表面上的吸附，从而降低了其再生效率。目前，

大多数研究没有考虑这一方面，因此研究中以纯溶

剂进行再生为主。温度对溶剂洗脱再生效果也有

影响，在较高的温度下，脱附速率更快，所以再生效

率更高，但较低的温度又会降低溶解度或阻碍洗脱

的吸热反应发生。虽然稀释条件和温度的影响存

在争议，但溶剂流速对固定床萃取的影响是确定

的。选择足够低的流速，可以保证洗脱过程中的每

个步骤（特别是溶剂和污染物的扩散）充分进行。

尽管溶剂再生法存在不足，但它仍是一种较有效的

方法，对苯酚的再生率高达 80%～90%。另外，该方

法可以达到快速再生的目的，通常只需要 1～2 h的

再生时间。

4. 2　高温碳化再生

高温碳化由惰性气体循环吹扫吸附饱和后的吸

附剂进行再生，加热温度逐步达到800～1 000 ℃。当

加热至 500～520 ℃时，再生过程中吸附剂可分解一

些含氧表面基团。由于吸附剂再生过程中气化会

形成气体，因此，吸附剂的质量损失约为 2. 5%～ 
5. 9%，同时，比表面积和微孔体积可减少10%左右。

在加热过程中，脱附发生在不同阶段，因此需

要分析每个阶段的产物。吸附的污染物发生分解，

会产生一些挥发性的碎片，随后这些碎片解吸，在

吸附剂表面产生烧灼后的碳聚合物，碳聚合物的沉

积则会导致残渣的形成。大多数吸附质经过上述

处理后会在吸附剂表面产生残渣，影响吸附剂的活

性。因此，再生后有必要对残渣进行分析。烧灼后

残留物的量取决于吸附剂和吸附物的种类。吸附-
再生循环过程中，随着碳化炭渣的逐渐累积，吸附

剂的孔不断被破坏或被堵塞，导致比表面积和微孔

体积下降。因此，吸附量和再生率不断下降。吸附

剂与吸附质的相互作用直接影响ACs的吸附去除效

果，再生 5 次后的 ACs 对水杨酸和苯酚的去除率分

别为 59% 和 17%，再生 3 次和 6 次后的 ACs 对对硝

基苯酚的去除率分别为 20% 和 0。总之，这些污染

的吸附剂不能通过热惰性气体完全再生，还需进一

步处理。

4. 3　热氧化再生

热氧化再生利用热空气循环破坏吸附的污染

物以恢复其吸附能力。首先，O2在氧化吸附质之前

必须先化学吸附在其表面，而高温可能使这个放热

过程变得困难，在这种情况下，控制步骤是再生吸

附速率而不是化学反应速率。一旦O2被吸附，就会

氧化残余的污染物，并且产生的气体会发生脱附现

象。但是，O2不仅能与污染物分子发生反应，而且

能与碳材料上的活性位点发生反应。如果吸附质

只保留在吸附剂内部的微孔，吸附在吸附剂外区域

的O2则可能会将多个活性位点气化，对吸附剂的多

孔结构和质量造成相当大的损害。当污染物均匀

分布时，这种破坏是最小的。

由于O2具有较强的氧化性，因此需要考虑吸附

质被氧化而吸附剂不被破坏的条件。选择难以被

氧化的碳材料作为吸附剂以减少再生降解的破坏
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尤为重要。除了选择合适的吸附剂外，建立合适的

再生温度和时间等条件允许污染物被氧化，但不能

气化吸附剂活性部位也非常有必要。若去除难以

被氧化的有机污染物，需要采用较高的氧化温度

（超过 500 ℃），那么对于吸附剂的破坏就很难避免。

如果吸附质在 300 ℃以下就可以被去除，那么造成

的质量损失通常可以忽略不计。一般来说，该方法

可以达到至少 90% 的再生率。一部分是因为这是

一种可以高效降解污染物并还原吸附剂吸附能力

的方法。此外，在某些情况下，吸附剂部分结构被

气化后可以增加吸附剂的比表面积和微孔体积，进

而提高其吸附能力。然而，如果需要更高的温度，

这些损失可能会导致相反的效果［14］。热氧化后的

吸附剂表面会发生化学变化，这种变化也会影响再

生率。O2会氧化吸附剂，导致碳材料表面产生含氧

官能团，使得后续对有机污染物的吸附造成影响。

4. 4　AOPs再生

常规的物理化学处理方法对于吸附难降解污

染物的吸附剂再生并重复利用的效果并不理想，而

AOPs 对许多有机和无机化合物的氧化非常有效。

AOPs再生包括臭氧氧化、芬顿氧化再生等，这些技

术都是基于自由基，尤其是羟基自由基（∙OH），其氧

化电位高达 2. 8 eV，可以成功地攻击几乎所有有机

分子，反应速率常数为 106~109 L/（mol·s）。依赖这

些自由基的再生系统，AOPs具有很强的通用性。

4. 4. 1　臭氧氧化再生

臭氧氧化再生（气相）是一种类似于热氧化再

生的方法，它们之间的主要区别是再生剂不同，臭

氧氧化再生使用 O2/O3的混合气作为再生剂。选择

空气作为再生剂更便宜，需要的再生系统比使用O3
更简便，但是臭氧氧化再生的优点是O3在常温下就

能够去除残留的污染物。由于 O3具有较高的氧化

性，所以不需要加热，进而降低能耗。尽管存在这

些差异，这两种方法所需要的再生时间类似，即通

常小于 2 h。再生途径是氧化性气体化学吸附在碳

材料表面并与吸附质反应，降解产物发生脱附。污

染物以两种不同的方式被降解［15］：通过臭氧分子直

接氧化，或是催化剂催化活化 O3分子，进而产生具

有高活性的羟基自由基和氧自由基氧化污染物。

臭氧无法充分去除吸附质，对吸附活性位点会造成

局部破坏，产生的氧化产物也会堵塞部分孔，造成

吸附剂的吸附能力降低。低剂量的 O3不能有效地

破坏污染物，但过量使用O3会造成碳材料的部分损

坏和含氧官能团的产生，可能会阻碍后续的吸

附等。

在污水处理过程中，液相臭氧氧化与气相中类

似，利用臭氧的强氧化性（氧化还原电位为 2. 07 
eV）氧化降解有机物。通常认为臭氧通过两种途径

与有机物反应：一是利用自身的氧化能力，直接氧

化污水中的有机物，O3在水中很不稳定，其分子半

衰期依赖于水中 pH、水温及有机物和无机物浓度，

从几秒到几分钟的时间不等；二是在碱性条件下，O3
可在水中分解成氧化能力仅次于氟的活性物质∙OH，

其与有机物的反应速率比臭氧高出7个数量级以上。

4. 4. 2　芬顿氧化和类芬顿氧化再生

芬顿（Fenton）氧化再生是氧化再生研究最多的

方法之一。Fenton氧化法是通过Fenton试剂（Fe2+和
H2O2）的反应产生氧化性很强的∙OH，并利用∙OH高

氧化电极电位的特点，氧化分解水中难降解污染

物。在 Fenton 体系中，主要的作用机理包括氧化、

中和、絮凝和沉淀四个方面，而有机污染物是通过

氧化和絮凝两个方面去除的，pH、Fe2+和H2O2投加量

等因素都会影响Fenton反应的处理效果。

Fenton氧化再生的优点是：①无需外加能量，常

温就可进行；②成本低；③反应时间短；④无传质限

制。Fenton氧化再生的缺点是：①Fe2+再生速率慢，

需不断外加；②含铁污泥处理成本高；③可能会造

成二次污染；④适用 pH范围窄，需提供较强酸性环

境；⑤氧化中间产物及磷酸根等阴离子可能会使

Fe2+失活。利用 Fenton氧化法再生吸附剂的技术已

有研究，主要是将含有过氧化氢和亚铁离子的溶液

的加入（批处理）或通过（流动床）饱和床进行吸附

剂再生。该方法有可能导致再生后的吸附剂的吸

附能力下降，原因如下：①吸附材料本身可能会在

这种强氧化条件下被破坏；②不能完全氧化降解吸

附的污染物，使有效的吸附位点减少；③一些氧化

产物可能堵塞吸附的孔隙，从而阻碍污染物进入。

类芬顿（类Fenton）氧化再生是在吸附污染物之

前在碳基吸附材料上负载含铁催化剂。在这种情

况下，再生只需要直接添加或通过其他方式（电化

学等）产生H2O2溶液。类 Fenton氧化可以有效降解

布洛芬、磺胺甲口恶唑和其他药物类污染物。∙OH既

可以氧化吸附在外表面的污染物，也可以氧化孔内

部的污染物。该氧化再生方法除了具有传统Fenton
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氧化再生的优点外，还能避免铁泥的产生，无需外

加亚铁离子或亚铁盐，但是该技术的难点是：①负

载含铁催化剂的有效性，即种类、颗粒大小、分布和

数量等对催化氧化降解的影响；②制备复合吸附剂

的成本。近年来在类 Fenton反应中，研究较多的是

铁的氧化物和氢氧化物等非均相催化剂如赤铁矿、

α-FeOOH 和 β-FeOOH，但是这些体系没有显示出

良好的催化活性，可能是由于 Fe3+与 H2O2不能高效

反应产生∙OH。但 Fe3O4（磁铁矿的主要成分）在非

均相的类 Fenton系统中具有高效的催化性，这是由

于 Fe3O4中 Fe2+发挥了重要的作用。此外，磁铁矿结

构中的八面体可以很容易地同时容纳Fe2+和Fe3+，使
得铁发生可逆氧化并减少流失，同时保持其结构稳

定。所以 Fe3O4可以作为非均相催化剂在氧化过程

中保持稳定且无严重的质量损失。同时，由于Fe3O4
的磁性，负载Fe3O4后的吸附剂可以在外部磁场的作

用下很容易地从反应介质中分离出来。除了上述方

法外，还有许多类 Fenton 技术，如光-Fenton 法、

电-Fenton法、超声-Fenton法、微波-Fenton法等。

4. 5　电化学再生

电化学再生是将吸附后的吸附材料，利用电化

学的手段将污染物进行脱附或氧化降解，恢复吸附

材料的吸附能力。该再生方法包括阴极脱附再生

和阳极氧化再生，阴极脱附再生过程如下：首先，阴

极极化促使吸附物从带负电的碳质表面解吸，产生

的氢氧根导致 pH 升高，促进阴极表面基团和污染

物的转化；其次，脱附的污染物移向阳极，被阳极产

生的氧气或一些具有氧化性的物质氧化降解。阳

极氧化再生过程中，污染物几乎不发生解吸，保留

的污染物直接在阳极上发生氧化，但在较强的氧化

条件下，氧化过程中的电极可能被氧化并形成聚

合物。

电化学法在氧化降解有机物方面得到了广泛

的研究，但吸附剂的电化学再生却缺乏研究。GAO
等［16］和Fan等［17］等采用同时吸附-降解再生的方法，

即利用电化学的方法加电促进吸附和降解，有效去

除了苯酚、染料、氯化物和碘化物等污染物。将导

电的碳基纳米材料制备成膜电极，通过含有污染物

的污水时，污染物可有效地被膜电极截留，带苯环

的有机污染物还可以通过疏水和 π-π 作用等吸附

在膜上，同时，碳基纳米材料又可以作为阳极进行

氧化降解，进而降解截留吸附在阳极上的污染物，

达到同时吸附-降解再生的目的。

4. 6　吸附药物后碳基纳米材料的再生

表 2总结了针对吸附药物后的碳基纳米材料的

再生情况。

第一大类再生过程中未将药物降解，如溶剂洗

脱再生将药物从吸附剂上转移到有机溶剂中，吸附

位点得以释放，可以用于下一轮的吸附，从研究结

果可以看出，溶剂再生更适合孔少或无孔的 BC、

表2　吸附药物后碳基纳米材料的再生

Tab.2　Regeneration of nano carbonaceous 
nano‑materials after pharmaceutical adsorption

再生方法

溶剂洗脱

高温碳化

热氧化
再生

O3催化
氧化

溶剂+
超声

微波+热
氧化

溶剂+
臭氧

电+臭氧

    注：    a 指TiO2-石墨烯海绵；b 指负载纳米零价铁的GO；
c 指CNTs-聚四氟乙烯。

吸附剂

松木BC
CNTs

CNTs

CNTs

GO

GO

TiO2-GSa

商业ACs

CNTs

CNTs/Al2O3

活化ACs

CNTs

粉末ACs
GO/nZVIb

CNTs-PTFEc

药物

布洛芬
水杨酸

氧四环素
卡马西平
扑热息痛
布洛芬
三氯生

扑热息痛
布洛芬
三氯生
磺胺甲

口恶唑
卡马西平

卡马西平

四环素

水杨酸

扑热息痛
布洛芬
三氯生

卡马西平
双氯芬
酸钠

阿莫西林

扑热息痛
布洛芬
三氯生

水杨酸

恩诺沙星

双氯芬
酸钠

再生条件

甲醇洗涤2次

CaCl2：0.01 mol/L，188 h
NaCl：0.1 mol/L，pH:7

50%甲醇

CaCl2:0.01 mol/L，168 h
NaCl:20 mmol/L，NaHCO3:1 mmol/L，160 min
甲醇，160 min

pH = 3，冷水洗涤2次

850 ℃，N2:10 mL/min

380 ℃，空气，2 h

400 ℃，空气，2 h
1.4 mgO3/min，3 h

NaCl：0.1 mol/L，40 kHz，60 min
2 450 MHz，850 ℃，CO2，10 mL/min
NaOH:0.05 mol/L，O3：10 mL/min，2 h
电流：100 mA，O3：27 mg/L，1 h

再生
率/%

88
93

12～20
48～64

95～100

50～95

20～66
10～55
5～26

95
90

54～100
~100

93
77

~90
~100
100
96
95
95
99

~95
~100
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CNTs和 GO等材料，而且有机溶剂比其他无机溶液

的再生时间短且效果好［10-11，18］，但是这类再生方法

并未有效降这些药物，存在后续废液处理的问题；

第二大类再生过程中药物被降解，如高温碳化、热

氧化、AOPs及其复合再生，将药物碳化或氧化以恢

复吸附剂的吸附能力，高温碳化再生 ACs是工业上

常用的再生方法，但该方法能耗大且会对 ACs结构

造成破坏。许多研究利用 CNTs 的热稳定性，采用

热氧化（~400 ℃）在空气中加热 2 h 就可以将其再

生［18］。对于难降解的污染物，通常采用 AOPs 及其

复合再生，该方法的适用范围更广，再生效果好，但

尚不成熟［15， 18-20］。

5 目前研究的不足目前研究的不足

①    未解决碳基纳米材料的分离问题。在实

际水处理中，粉末状的吸附剂在水中容易和悬浮物

混杂，难以分离。由于粉末状的材料不方便使用，

需被固定在滤膜等基体材料表面，或者考虑制备颗

粒化吸附材料，但这会造成可用的比表面积降低，

目前该方面问题的研究不足，不能同时满足分离和

高效吸附的要求。

②    缺乏基于碳基纳米材料的高效吸附剂。

由于碳基纳米材料具有高表面能，作为吸附剂时普

遍存在水中易团聚的问题，以致暴露的有效比表面

积大大降低，导致其对污染物的吸附量不高。目前

没有能够完全解决该问题的方法，因此，解决碳基

纳米吸附剂的团聚问题，是开发高效碳基纳米吸附

剂的关键。

③    对新污染物的关注较少。已有的研究主

要是利用碳基纳米材料吸附各种重金属和染料等

传统污染物，对于新污染物的吸附去除关注较少。

目前，对这类污染物的去除和机理研究不足。

④    缺少同时满足吸附和再生要求的研究。

目前，该领域的研究主要集中于吸附材料的吸附容

量，以及对吸附机理的探索。考虑到吸附剂的重复

利用，吸附饱和后的吸附剂再生成为吸附领域的瓶

颈问题。常规的溶剂洗脱再生会产生高浓度的废

液，需要后续处理；用于活性炭的高温碳化再生法

能耗高、材料损失大、再生条件苛刻，难以推广应

用。热氧化和AOPs尽管能降解吸附在吸附剂上的

污染物，但对材料的本身稳定性要求较高，吸附材

料结构常常被破坏，从而导致吸附剂的吸附性能降

低。电化学再生难以处理大体量的污水，对于难降

解的有机污染物难以达到有效降解。另外，目前缺

乏对吸附药物后材料的再生研究。因此，同时实现

吸附剂的再生和污染物的降解是吸附领域的技术

难点。利用碳基纳米材料的化学稳定性，采用适宜

的方法，可以在再生过程中降解吸附的污染物，实

现吸附剂的再生。

6 结语结语

鉴于目前药物类污染物的污染情况，今后应以

地表水和污水中的典型药物为研究对象，研制基于

碳基纳米材料的易分离、防止团聚的高吸附量吸附

材料，充分发挥碳基纳米材料的高比表面积的优

点，并研究其吸附水中典型药物污染物的特性和机

理。更重要的是在污染物降解和吸附剂再生过程

中，采用高效的再生方法，如低温加热氧化、催化氧

化、电化学氧化等方法，同时实现吸附剂的再生和

污染物的降解，解决吸附技术只能使污染物发生相

转移而不能降解的问题。具体来讲，可以从以下几

个方面开展进一步研究：①研制开发针对水中微量

药物类污染物的稳定性强且高效的吸附材料，同时

实现连续吸附富集和短时间原位降解药物。②研

发具有选择性和催化性的碳基纳米材料，达到对特

定药物选择性吸附和降解再生的双重目的。③结

合实际污水性质及干扰因素，研发高效吸附和催化

氧化降解药物的吸附材料并研究其适用范围。在

此基础上，拓展碳基纳米材料在环境领域的应用，

制备可重复使用的多功能复合材料，以吸附降解水

中的微量药物，为给水和污水处理去除这类微量新

污染物提供理论和技术支持。
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