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铁基生物炭活化过硫酸盐非自由基途径主导高效降
解诺氟沙星

王聪聪 ，陈家玮

（中国地质大学（北京）地球科学与资源学院，北京　100083）

摘要：近年来，环境中新污染物的去除备受关注。其中抗生素诺氟沙星作为一种典型的新污染物，能够大量富集于土壤

中，威胁到人类健康。已有研究表明，众多去除手段中，铁基生物炭活化强氧化剂的方式是一种高效、廉价的原位去除手

段。铁的含量、价态和负载情况是影响催化活性的关键因素。然而，如何将去除能力最大化还尚未探明。因此，针对土壤

中的典型抗生素诺氟沙星，系统研究了铁基生物炭热解温度和生物质粒径对诺氟沙星的高效去除能力的影响。采用批实

验获得了不同铁基生物炭对诺氟沙星的降解效率和能力；通过自由基淬灭实验结合多种表征探讨了诺氟沙星降解的关键

机制。结果表明，热解温度 900 °C、生物质粒径为 75～150 μm 时制备出的铁基生物炭能够在 10 min 内完全降解诺氟沙星，

并且 3 次使用后仍能保持 50% 的降解能力。通过作用机制分析，说明诺氟沙星的降解机制是由单线态氧主导的非自由基

途径，硫酸根自由基和羟基自由基起辅助作用。研究构建的催化氧化体系对诺氟沙星降解效率高，对环境 pH 适用性强，二

次污染风险低，有望用于土壤中诺氟沙星类污染的修复。
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Non-radical pathway dominated highly efficient degradation of
norfloxacin using persulfate activation with iron-based biochar

WANG Congcong ，CHEN Jiawei
（School of Earth Sciences and Resources, China University of Geosciences, Beijing　100083, China）

Abstract：In recent years, the removal of new pollutants has been widely concerned. The antibiotic norfloxacin, a
typical  emerging  contaminant,  is  capable  of  concentrating  in  large  quantities  in  the  soil  and  threatening  human
health. It has been shown that among many removal means, the activation of strong oxidants by iron-based biochar
is  an  efficient  and  inexpensive  in-situ  removal  method.  The  content,  valence,  and  loading  of  iron  are  the  key
factors affecting the catalytic activity; however, how to maximize its removal capacity has not been explored yet.
This study systematically investigated the effects of pyrolysis temperature and biomass particle size of iron-based
biochar on the efficient removal of norfloxacin, a typical antibiotic in soil. The degradation efficiency and capacity
of  different  iron-based  biochar  for  norfloxacin  were  obtained  using  batch  experiments;  the  key  mechanisms  of 

 

收稿日期：2023-11-06；修订日期：2023-12-16　　　　投稿网址：www.swdzgcdz.com

基金项目：国家自然科学基金项目（41731282）

第一作者：王聪聪（2000—），男，硕士研究生，主要从事环境地球化学研究。E-mail：2001220016@email.cugb.edu.cn

通讯作者：陈家玮（1974—），男，博士，教授，博士生导师，主要从事环境地球化学研究。E-mail：chenjiawei@cugb.edu.cn 

Vol. 51  No. 2 水文地质工程地质 第 51 卷  第 2 期
Mar.，2024 HYDROGEOLOGY & ENGINEERING GEOLOGY 2024 年 3 月

https://doi.org/10.16030/j.cnki.issn.1000-3665.202311017
https://doi.org/10.16030/j.cnki.issn.1000-3665.202311017
https://doi.org/10.16030/j.cnki.issn.1000-3665.202311017
https://www.swdzgcdz.com
mailto:2001220016@email.cugb.edu.cn
mailto:chenjiawei@cugb.edu.cn


norfloxacin  degradation  were  explored  by  free  radical  quenching  experiments  combined  with  multiple
characterizations. The results show that the iron-based biochar prepared at 900 °C pyrolysis temperature and small
biomass  particle  size  (75～ 150  μm)  exhibit  the  best  removal  efficiency  and  is  able  to  degrade  norfloxacin
completely  within  10  min.  Furthermore,  it  can  maintain  a  50% degradation  capacity  after  three  times  use.  The
mechanism analysis indicates that the non-radical pathway dominates this degradation process by singlet oxygen,
while  the  sulfate  and  hydroxyl  radicals  play  auxiliary  roles.  The  catalytic  oxidation  system  constructed  in  this
study  has  high  degradation  efficiency  of  norfloxacin,  high  applicability  to  environmental  pH,  and  low  risk  of
secondary  contamination.  It  is  expected to  be  used for  the  remediation of  norfloxacin-type contamination in  the
soil.
Keywords：iron-based  biochar； persulfate； antibiotics； pyrolysis  temperature； biomass  particle  size； non-
radical pathway

 

新污染物由于具有较强的环境持久性和生物毒

性，已经成为近年来环境治理的重点关注对象。针对

新污染物的管控和治理，国家相继出台了《新污染物

治理行动方案》 [1] 和《重点管控新污染物清单（2023 年

版）》 [2]。因此，新污染物的检测和治理成为学者们广

泛关注的方向。抗生素作为新污染物的一种，被广泛

用于预防和治疗人类与动物疾病，促进畜牧业和水产

养殖业的发展 [3]。由于其大量使用与不完全代谢，抗

生素可通过各种途径释放到包气带中，具有引起地下

水污染的风险。人体中积累过多的抗生素会导致免

疫力降低、干扰荷尔蒙分泌、造成生理紊乱等 [4]。更

重要的是，抗生素残留会诱导抗生素耐药菌及抗生素

抗性基因的累积与扩散，从而影响抗生素对疾病的防

治效果，最终可能会导致人类“无药可用”[5]。诺氟沙

星 （Norfloxacin，  NOR）是一种广谱氟喹诺酮类抗生

素，具有抗菌谱广、抗菌力强等特点，大量用于治疗动

物和人类多种感染性疾病，在包气带中广泛检出 [6 − 9]。

兽药国际协调委员会 （Veterinary International  Confer-
ence on Harmonization，VICH）认定抗生素产生生态毒

性效应的阈值为 100 μg/kg。Li 等 [8] 对华北地区施用

畜禽粪便有机肥的集约化蔬菜种植区土壤进行调查，

发现诺氟沙星的最大检出量为 288 μg/kg；Morales 等 [9]

借助动态微波辅助提取和在线实时监测的方法对西

班牙某污染土壤进行检测，发现在使用粪肥的土壤中

诺氟沙星的平均浓度为 8 mg/kg；Lindberg 等 [10] 报道了

瑞典某污水处理系统剩余污泥中诺氟沙星浓度甚至

能达 8 000～11 000 mg/kg。由于 NOR 更容易在固相

中富集，因此，研究土壤中 NOR 的去除尤为重要。

针对这类污染物，通过原位化学氧化的手段予以

高效降解去除是最有效的去除方法之一[11]。原位化学

氧化技术是最具代表性的土壤修复技术之一，主要采

用氧化能力强的氧化剂，如高锰酸钾、双氧水、过

硫酸盐等，将有机污染物氧化降解为无毒或低毒物

质 [12 − 13]。不同的氧化剂具有各自的特点和适用性，例

如，高锰酸钾与有机污染物反应迅速，但由于二氧化

锰的形成，容易堵塞土壤孔隙，影响氧化剂的输运 [14]。

双氧水可以快速生成自由基·OH，高效降解有机污染

物，然而其反应条件仅适用于酸性环境（pH 值小于

3）。此外，双氧水的安全存储与交通运输也是不可忽

视的问题 [15]。近年来，过硫酸盐由于成本低廉、储运

方便，且具有较广的 pH 环境适用性，所以，以其为基

础的高级氧化体系的开发成为原位化学氧化技术发

展的重要方向[16]。

尽管过硫酸盐是一种强氧化剂，但是大多数有机

污染物与过硫酸盐的接触反应速率较慢。因此，通常

需要由碱、炭材料、热、紫外线、过渡金属或天然矿物

等作为催化剂，对其进行有效活化，从而提高反应速

率和有机污染物的降解成效。在催化剂的开发使用

中，生物炭及其衍生物，如铁基生物炭就逐渐发展为

一类具有代表性的新型催化剂。它具有原材料来源

广、成本低、环境友好、性能优良等多方面优势而

广泛应用于水土环境污染修复中 [17 − 19]。已有研究证

实，铁基生物炭可以有效活化过硫酸盐产生活性氧，

降解有机污染物如双酚 A、头孢氨苄、2, 4-二氯苯氧

乙酸等[20 − 22]。

铁基生物炭通常由铁氧化物和生物炭基质组成[14]。

铁相被认为是铁基生物炭中最重要的氧化还原活性

成分 [23 − 24]，碳相通过物理化学效应充当支撑基质，以

分散和固定铁基生物炭中的铁颗粒，并提供电子转移

场所 [25 − 26]。铁作为重要的氧化还原活性成分，理论上

含量提升，可以明显改变其氧化还原催化活性 [27]；其

次，铁价态的改变，如 Fe(0) 可以提升铁基生物炭的电
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子传输能力，进而影响其催化活性；同时，不同的铁价

态还可以改变氧化还原体系中有机污染物的降解途

径或路径 [28]。为此，学者们试图通过对铁基生物炭进

一步改性，提升其中的铁含量，在前处理阶段时，增加

原材料混合时铁盐的比例，同时提高生物炭制备时的

热解温度等。Chen 等 [29] 研究结果表明 ，当热解温

度在 500 ～700 °C 时，铁基生物炭中的 Fe(Ⅱ) 含量从

0.9% 增至 16.8%。但是在实际应用中，直接增加铁盐

的原料比例会导致材料成本上升、铁盐利用率不易控

制等实际问题。

除铁含量与铁价态外，铁的负载情况亦是影响铁

基生物炭催化活性的一个重要因素，例如铁的均匀分

散，以及更多地分布在生物炭外侧等，都有利于提升

其催化活性 [30]。通常，使用更合适的生物质、其他元

素掺杂等方式都能在一定程度上改善铁在生物炭上

的负载情况 [30]。但其他元素的掺杂会带来成本上升、

二次污染风险等问题，因此，通过对生物质本身的调

控改变铁基生物炭中铁负载情况是切实可行的。粒

径是生物质的一个重要参数，此前，已有研究表明小

粒径生物质制备成的生物炭在污染物吸附等方面具

有天然的优势 [31～32]，然而，关于生物质粒径对铁基生

物炭催化活化能力影响的相关研究较少，尤其是生物

质粒径对铁基生物炭中铁负载情况的影响尚未明确。

为此，本文从粒径影响作用的角度对铁基生物炭

的改性进行探索，综合考虑铁含量、价态以及负载情

况的影响。若铁能够均匀分散，特别是更多地分布在

生物炭基质外侧表面，能更有利于增强其催化活性。

所以，本文通过浸渍-热解法制备铁基生物炭，系统研

究热解温度和生物质粒径对铁基生物炭中铁的含量、

价态以及负载情况的影响，评估其用于活化一种过硫

酸盐——过二硫酸盐（peroxydisulfate，PDS）降解诺氟

沙星的性能和效果，通过自由基淬灭实验确定该氧化

体系中的活性氧成分，从而厘清 NOR 高效降解的主

要途径和作用机制。由于实际土壤环境的复杂性，土

壤的孔隙度、含水量、天然有机质等都可能对体系中

NOR 的降解产生影响，导致无法很好地探明铁基生物

炭对诺氟沙星的降解机制。因此，本研究首先在水体

系下，探讨了不同热解温度和生物质粒径的铁基生物

炭去除 NOR 的过程和关键机制。 

1    材料与方法
 

1.1    主要试剂

六水合三氯化铁（FeCl3·6H2O）、无水乙醇（C2H5OH）、

叔丁醇（tert-butanol，TBA）购自国药集团化学试剂有限

公司；诺氟沙星（NOR>98%）、过硫酸钠（Na2S2O8）购自

ANPEL 实验科技股份有限公司；二甲基亚砜（dime-
thyl  sulfoxide， DMSO）、糠醇 （furfuryl  alcohol， FFA）购

自上海麦克林科技生化有限公司。所有化学品均为

分析纯，未经进一步纯化处理。实验用水为去离子

水，电阻率为 18.25 MΩ·cm。 

1.2    铁基生物炭制备与表征

生物质原料花生壳采自河南省商丘市宁陵县，

花生壳经去离子水清洗，在 70 °C 烘箱中干燥 12 h，破
碎后在 100 目和 200 目标准筛中过筛，得到粒径 75～
150 μm 的花生壳颗粒。称取 10 g，将其放入含有 100 mL
FeCl3（约 0.357 mol/L）溶液中（生物质与铁的质量比为

10∶2），在室温下以 180 rpm 振荡 30 min，然后在 70 °C
下干燥 24 h。将得到的混合物材料置于氮气氛围下的

管式炉中热解，升温速率控制在 5 °C/min，在达到目标

温度 700 °C 后热解 2 h，随后自然降温，待冷却至常温

取出，黑色固体产物记为 Fe-BC(700)；同样地，获得在

800，900 °C 热解温度条件下的铁基生物炭 Fe-BC(800)

和 Fe-BC(900)。为了探究生物质粒径的影响，将原始花

生壳破碎后放入 18，35，100，200 目筛网中过筛，分别得

到粒径为 425～1 000 μm、150～<425 μm、75～<150 μm
的花生壳颗粒，用上述制备过程获得 900 °C 的铁基

生物炭，分别标记为 Fe-BC(425～1 000)、Fe-BC(150～425) 和 Fe-
BC(75～150)。

生物炭的晶体结构采用 X 射线衍射（X-ray Diff-
raction，XRD）（Cu Kα 射线，λ = 1.541 78 Å）分析表征。

生物炭的表面元素及化学形态利用 X 光电子能谱（X-
ray Photoelectron Spectroscopy，XPS）分析表征。 

1.3    铁基生物炭活化 PDS 降解 NOR
NOR 降解实验在 250 mL 棕色反应瓶中进行，内

含 200 mL 溶液，其中 NOR 浓度为 30 mg/L，催化剂投

加量为 0.5 g/L，PDS 浓度为 3 mmol/L。棕色反应瓶置

于（25±1） °C 的 180 rpm 避光摇床中，在一定间隔时间

内提取上清液，经 0.22 μm 滤膜过滤和等量乙醇淬灭

后，测定 NOR 剩余质量浓度。为探究环境 pH 值对

NOR 降解的影响，使用 0.01  mol/L HNO3 和 0.01  mol/L
NaOH 分别调节溶液初始 pH 值为 5，7，9，在此条件

下进行 NOR 降解实验。实验进行 3 h 后，取样，测定

NOR 剩余质量浓度。Fe-BC/PDS 体系中 NOR 的吸附

量通过解吸实验确定。降解反应 3 h 后过滤，将所得

Fe-BC 低温干燥后，置于含 200 mL 0.2 mol/L 的 NaOH
溶液中避光振荡 24 h。提取上清液，测定 NOR 解吸
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浓度。所有批实验均含空白实验和控制实验并重复

2 次。

通过重复降解实验评估铁基生物炭的持续催化

能力。具体来说，NOR 降解实验结束后（3 h），抽滤得

到生物炭固体，用去离子水和乙醇反复冲洗所得固体

粉末 3 次。将洗净后的固体粉末置于真空干燥箱中，

于 40 °C 下真空干燥至恒重。用干燥后的样品再次进

行 NOR 降解实验，测定 NOR 剩余质量浓度。

NOR 的浓度是利用高效液相色谱仪（LC-20A，岛

津）测得，使用外标法定量。分析条件为：C18 反相色

谱柱 （4.6 mm×250 mm， 5 μm），流动相 80∶20 （V∶V）

磷酸（0.5%）/乙腈，流速 1 mL/min，检测波长 254 nm，柱

温 35 °C，注射液体积 10 μL。该条件下 NOR 保留时间

为 6.5 min。 

1.4    铁基生物炭中 Fe 浸出实验

采用电感耦合等离子体发射光谱法（ICP-OES，光
谱蓝）定量测量铁基生物炭中的 Fe 金属离子，使用德

国 Kleve 光谱分析仪器。其中铁基生物炭总铁含量通

过消解实验测定。将一定量 Fe-BC 加入到过量的王

水（HNO3 与 HCl 体积比为 1∶3）和 HF 中，于通风橱中

加热 3～4 d 充分消解，稀释后过滤取上清液测定铁离

子浓度。表面铁 /活性铁含量采用硝酸浸没实验得

到。将 0.05 g Fe-BC 浸没在含 10 mL 体积分数为 10%
的硝酸的离心管中，然后在 180 rpm 的避光摇床上摇

晃 24 h。离心后过滤，将上清液稀释后，测定从催化

剂中浸出的表面铁/活性铁。铁基生物炭使用过程中

的铁离子淋滤量亦通过 ICP-OES 测量，在每次实验结

束后（3 h），提取上清液，过 0.22 μm 滤膜后上机测量。

每个样品均包含 2 个平行样。 

1.5    淬灭实验

淬灭实验是在 NOR 降解实验开始前，分别加入

0，10，100 mmol/L 的甲醇淬灭剂以定向淬灭体系内的

活性氧，其它实验条件与 NOR 降解实验条件相同。

在反应进行 3，24 h 后，取上清液，经 0.22 μm 滤膜过滤

和等量乙醇淬灭后，测定 NOR 剩余质量浓度。以叔

丁醇、二甲基亚砜、糠醇为淬灭剂的实验以同样的方

式进行，所有淬灭实验重复 2 次。 

2    结果
 

2.1    NOR 降解动力学

为了探究不同裂解温度制备的铁基生物炭的催

化能力，开展批实验进行对比研究，以体系中仅有

NOR 作为空白组，以仅有 NOR 和 PDS 作为对照组。

NOR 的降解动力学实验结果见图 1（a），NOR 在水溶

液体系中性质较为稳定，本身不会发生降解，且单一

的 0.3 mmol/L PDS 对 30 mg/L NOR 的氧化降解效果可

以忽略不计。与此对比，经 3 种不同温度 0.5 g/L 铁基

生物炭 Fe-BC(700)、Fe-BC(800) 和 Fe-BC(900) 催化 PDS 作用

后，NOR 去除率在 5 min 分别达到 38.50%、63.50% 和

99.80%。由此可知，高温条件下制备的铁基生物炭对

于过硫酸盐具有极好的催化活性，能够高效去除有机

污染物。
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（a）不同热解温度 （b）不同粒径

图 1    不同 Fe-BC 催化降解 NOR 效果对比

Fig. 1    Comparison of catalytic effect of different Fe-BC
注：C 表示 NOR 质量浓度；C0 表示 NOR 初始质量浓度。

 

为了对比探究不同粒径原材料对于铁基生物炭

性能的影响，分别评估 3 种粒径范围的铁基生物炭样

品 Fe-BC(75～ 150)、 Fe-BC(150～ 425) 和 Fe-BC(425～ 1 000) 催化活

化 PDS 降解 NOR 的效果。同样地，以体系中仅有 NOR
作为空白组，以仅有 NOR 和 PDS 作为对照组。实验结

果见图 1（b），NOR 去除效率与生物质粒径呈现明显
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相关，小粒径（75～150 μm）、中等粒径（150～425 μm）、

大粒径（425～1 000 μm）的 Fe-BC 活化 PDS 在 5 min 对

NOR 的降解去除率分别为 99.80%、66.14%、52.90%。由

此可知，小粒径 Fe-BC(75～150) 的催化性能具有明显优势。 

2.2    铁基生物炭稳定性

前文研究结果表明，900 °C 高温 75～150 μm 小粒

径铁基生物炭 Fe-BC(75～150) 活化 PDS 能够高效去除水

中抗生素 NOR。为了进一步评估该催化剂的适用稳

定性，本研究开展了 pH 值环境影响实验以及持久性

效果评价。

环境 pH 值是影响碳基材料催化过硫酸盐去除有

机污染物的重要因素，例如，Yu 等[33] 制备的 400～800 °C
磁性氮掺杂生物炭在 pH 值为 2.17 时，对四环素（tetra-
cycline，TC）的降解效率普遍高于 80%，随着环境 pH
逐渐升高为 8.17，TC 的降解效率也逐渐降低至 20%
左右；Zhu 等 [34] 制备的生物炭负载的纳米零价铁镍双

金属复合材料在催化活化 PDS 去除 NOR 时，随着环

境 pH 值由 3 逐渐升高至 9，复合材料对 NOR 的降解

能力降低了 20%，降解速率降低了 50% 以上。因此，

在水溶液体系初始 pH 值为 5，7，9 的条件下分别进行

NOR 降解实验，考虑到地下水适用环境，以 10 mmol/L
碳酸氢钠为背景溶液（pH 值为 8.2）同步开展 NOR 降

解实验，结果见图 2（a）。以 900 °C 高温 75～150 μm
小粒径铁基生物炭 Fe-BC(75～150) 和 PDS 构建的氧化降

解体系受初始酸碱性环境的影响很小。说明铁基生

物炭催化活化 PDS 体系具有良好的 pH 范围适用性，

推测能够较好地应用于水土有机污染修复。

为评估铁基生物炭的持续催化能力，在催化降解

实验结束后重新注入污染液，在相同初始条件下进行

重复降解实验。同步跟踪测试铁离子的浸出释放量，

实验结果见图 2（b）（c）。再次注入污染液后，NOR 降

解率从 100% 降至 73.49%；3 次注入后，降至 48.95%。

可见持续使用会造成 NOR 降解率明显下降，但仍会

保持一定的降解能力。究其原因，应该与铁基生物炭

长时间使用导致表面铁氧化，使催化剂在电子转移方

面不再具有优势，产生的活性氧随之显著减少有关。

由图 2（c）可知，由于炭表面的铁氧化，导致浸出的铁

离子含量普遍较低，不超过 0.05 mg/L，含量不到铁基

生物炭初始铁含量的 0.04%，这极大程度避免了铁基

生物炭对环境的二次污染。
 
 

0 1 2 3

0

0.3

0.6

0.9

0 1 2 3

（b）铁基生物炭重复使用性

0 1 2 3初始为5 初始为7 初始为9
0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

（c）铁基生物炭铁离子淋滤量
pH值

维持为8.2
时间/h

初次
降解

二次
降解

三次
降解

1 2 3
0

0.02

0.04

0.06

0.08

0.10

使用次数

C
/C

0

F
e/
（
m
g
·L

−1
）

N
O
R
去

除
率

（a）不同初始pH值的影响

图 2    铁基生物炭稳定性

Fig. 2    Stabilization of iron-based biochar
 
 

3    讨论
 

3.1    热解温度和生物质粒径控制 NOR 的降解速率

900 °C 高温 75～ 150 μm 小粒径铁基生物炭 Fe-
BC(75～150) 的催化性能具有明显优势。对于不同热解温

度的生物炭 ，热解温度的升高理应可以提升铁基

生物炭中的 Fe 含量，从而提升对过硫酸盐的活化效

果 [29]。对于小颗粒生物炭，一般具有更大的比表面积

和更多的孔结构，能够提供更多的吸附位点，促进原

位吸附降解。Jin 等 [31] 在研究中发现粒径小的生物炭

对磺胺甲嘧啶（sulfamerazine，SMT）的催化降解效率更

高；通过对比实验，发现将原来大粒径生物炭碾磨成

小粒径生物炭后，对 SMT 降解贡献与原来大粒径生

物炭没有显著差异。显然，仅考虑单一的粒径因素影

响生物炭的应用效果是片面的，应该考虑到小粒径生

物质在热解过程中导致的生物炭性质的特殊改变。

例如，Hu 等 [35] 研究发现多层石墨烯结构和纳米晶体

结构更容易倾向存在于生物炭的小颗粒中，有助于吸

附疏水性有机污染物，同时石墨烯结构也可以明显促

进氧化还原反应过程中电子转移。由此推测，在较小

尺寸的铁基生物炭样品中，由于其更大的比表面积使

得其附着更多的铁，一方面促进电子转移速率，另一

方面也能促进对过硫酸盐的催化活化。

因此，本文通过 X 射线衍射表征合成的生物炭样

品的晶体结构，XRD 谱图见图 3（a）。对于生物炭样
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品，在 2-Theta（2θ）为 26.16°和 29.39°处出现衍射峰，可

以确认为碳石墨相（JCPDS No.1487-600），说明花生壳

原材料在热解后已充分碳化。对于铁基生物炭样品，

有几个明显的衍射峰 30.09°、 35.42°、 62.53°、 73.99°，
分别对应于 Fe3O4 （220）（311）（440）（622）晶面（JCPDS
No.19-0629）。2-Theta 为 44.6°、65.0 °和 82.3°处的衍射

峰，与 α-Fe0 的（100）（200）（211）晶面吻合，证实了在铁

基生物炭中有零价铁的生成（JCPDS No.06-0696）。通

过对比 5 种铁基生物炭样品，可以发现，本研究中，最

小粒径范围的高温 900 °C 铁基生物炭 Fe-BC(75～150) 中

Fe(0) 的含量较高且没有发现明显的 Fe3O4 峰，这在一

定程度上表明存在较多的零价铁，而其它 4 种铁基生

物炭中铁主要以 Fe3O4 的形式存在。
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Fig. 3    Characterization of iron-based biochar
 

进一步采用 X 射线光电子能谱分析铁基生物炭

样品 Fe-BC(75～150) 的元素组成和价键性质，见图 3（b）。
对比原始铁基生物炭 Fe-BC(75～150)、经历水溶液空白对

照实验（Fe-BC(75～150) + 去离子水）以及催化降解反应实

验（Fe-BC(75～150) + NOR + PDS）后的样品表征。根据位

于 284.6 eV 处的 C 1s 峰，对所有 XPS 光谱结合能进行

校准，见图 3（c），结合能为 285.6，286.5，289.39 eV 的峰分

别对应于 C-C/C=C/C-H、C-OH 和 C=O[36]。根据图 3（d）
中铁基生物炭的 Fe 2p 谱图，可知位于 707.30，711.25，
715.15 eV 处的峰对应于 Fe(0)、Fe(Ⅱ) 和 Fe(Ⅲ)[37]。值

得注意的是，与 XRD 谱图不同，XPS 谱图显示铁基生

物炭中的 Fe 大多数价态为 Fe(Ⅱ) 和 Fe(Ⅲ)，Fe(0) 的
含量不足 10%，这一方面可能是因为样品在送样测试

过程中不可避免地发生表面氧化，另一方面是因为

XPS 表征适宜透射深度一般只有表面 3～10 nm，仅涉

及到样品的表面性质。从样品表征可以看出，新鲜制

备的铁基生物炭 Fe-BC 中零价铁的含量约为总铁的

10%，当 Fe-BC 单独在水溶液中，表面零价铁容易被水

或溶解氧氧化，当 Fe-BC 在水溶液中催化活化 PDS 降

解 NOR 后，Fe-BC 表面的零价铁含量仅剩 1.68%，绝
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大多数已参与高级氧化反应。

鉴于铁在铁基生物炭催化能力中起到的关键作用，

本文对比研究不同温度、不同粒径铁基生物炭 Fe-BC
的铁负载情况。通过对样品进行消解，测试结果见图 4
（a），对于同样温度、3 种不同粒径的 Fe-BC，铁含量随

着粒径的减小而逐渐增加，如 Fe-BC(425～1 000) 中 Fe 含量

为 349.53 mg/g，Fe-BC(75～ 150) 中 Fe 含量为 409.19 mg/g。

对于不同温度的铁基生物炭，总铁含量随温度的升

高而逐渐增加。这可能也与生物炭（质量 Fe-BC/生物

质  + 净铁）的产率密切相关。如图 4（b）所示，制备出

的 Fe-BC(425～1 000)、Fe-BC(150～425)、Fe-BC(75～150) 产率分别为

42.3%、37.2%、35.2%。可以看出，生物质粒径越小，

热解温度越高，炭产量越小，总产量越低，相对铁含量

越高。
 
 

 总铁含量

0

100

200

300

400

500

表面铁/活性铁含量

（b）不同Fe-BC产率对比（a）不同Fe-BC铁含量对比

0

20.00

40.00

60.00

80.00

100.00

 

产
率

/%
 

F
e/
（

m
g
·g

−1
）

Fe-
B
C （

42
5~

1 
00

0）

Fe-
B
C （

12
5~

42
5）

Fe-
B
C （

75
~1

25
）
（
90
0）

Fe-
B
C （

80
0）

Fe-
B
C （

70
0）

Fe-
B
C （

42
5~

1 
00

0）

Fe-
B
C （

12
5~

42
5）

Fe-
B
C （

75
~1

25
）
（
90
0）

Fe-
B
C （

70
0）

Fe-
B
C （

80
0）

图 4    不同 Fe-BC 铁含量、产率对比

Fig. 4    Comparison of iron content, yield of different Fe-BC
 

以上铁基生物炭的总铁含量差异不明显，但表面

铁/活性铁含量差异较大。如图 4（a）所示，Fe-BC(425～1 000)

和 Fe-BC(150～ 425) 的 表 面 铁 /活 性 铁 含 量 仅 为 26.34，
24.44 mg/g，而 Fe-BC(75～150) 的表面铁 /活性铁含量可达

到 235.33 mg/g，是前者的 9 倍以上；同样地，相对 900 °C
高温制备出的铁基生物炭表面铁/活性铁含量是相对

低温 800，700 °C 的 10 倍以上。高比表面积的小粒径

生物炭具有更好的铁结合能力，大部分的活性铁物质

分布在生物炭表面，明显提高了生物炭和铁之间的协

同作用，促进了过硫酸盐的活化，进而加速有机污染

物的氧化降解。对于不同温度铁基生物炭，低温生物

炭的孔隙较少，但孔隙尺寸较大；孔隙少导致生物炭

与铁的结合能力降低，大孔径使铁倾向于嵌入生物炭

内部，从而限制铁的催化活性以及炭和铁之间的协同

作用[38]。 

3.2    铁基生物炭催化降解 NOR 作用机理

铁基生物炭 Fe-BC(75～150) 催化活化 PDS 表现出对

NOR 降解效率极高。以 Fe-BC(75～150)/PDS 体系为例探

究 NOR 的降解作用机理。为了明确 NOR 是被吸附富

集在 Fe-BC 的表面还是氧化降解去除，通过解吸实验

探究吸附与降解对 NOR 去除的贡献。如图 5（a）所

示，在铁基生物炭 Fe-BC 单独处理 NOR 实验中，经过

3 h，NOR 去除率为 62.08%，其中 55.39% 能被解吸出

来，表明铁基生物炭对 NOR 具有较好的吸附作用，也

可以作为物理吸附去除的手段。但是，当铁基生物炭

Fe-BC 用于催化活化 PDS 处理 NOR，可以看到 NOR
的去除率为 94.50%，其中仅有 8.19% 被解吸出来，表

明 Fe-BC/PDS 体系能够充分氧化降解 NOR，化学降

解作用远大于物理吸附。通过对体系中的总有机碳

（total organic carbon，TOC）进一步分析测试，结果见图 5
（b），体系中 TOC 由 16.53 mg/L 降至 11.43 mg/L，超过

25 % 的 NOR 被氧化为无机碳形式，其余的可能以中

间有机物形式存在。

SO·−4

SO·−4 kSO·−4

SO·−4 kSO·−4

为了探究 NOR 降解作用机理，尤其是参与氧化降

解的主要活性氧，根据淬灭剂与活性物种作用的不同

反应速率进行定性。例如， 和·OH 是体系中代表

性自由基 [39]，甲醇（methanol，MeOH）对 2 种自由基均

具有较好的淬灭作用，与 反应速率常数（ ）为

1.6×107～7.7×107 L/（mol·s），与·OH 反应速率常数（k·OH）

为 1.2×109 ～2.8×109 L/（mol·s），而叔丁醇对 ·OH 的反

应速率常数 （k·OH）较高为 3.8×108～7.6×108 L/（mol·s），
但对  的反应速率常数（ ）较低为 4.0×105～9.1×
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105 L/（mol·s），因此 TBA 常用于对·OH 的定向淬灭。

SO·−4

淬灭实验确定活性物种结果见图 5（c），当 MeOH
浓度为 10 mmol/L 时，NOR 降解效果没有受到影响；当

MeOH 浓度增大至 100 mmol/L 时，NOR 降解被抑制

了 15% 左右，因此，可以推断， 和·OH 的淬灭对体

系 NOR 的降解有一定的影响，但是影响作用不大，并

且只有在 MeOH 大剂量时，抑制影响才会显现。同理，

·OH 的淬灭对体系 NOR 降解影响也很小。所以，除了

自由基途径，NOR 的降解应存在重要的非自由基途径。

O·−2

O·−2
O·−2

k2(FFA,1O2)

O·−2

和 1O2 是与非自由基途径密切相关的活性物

种，通常会发生在炭材料、过渡金属氧化物、PDS/PMS
体系中 [39 − 41]。为此，本文进一步使用淬灭剂确认 和
1O2 在 NOR 降解过程中的作用。二甲基亚砜是 和

表面活性位点良好的淬灭剂，糠醇对1O2的淬灭效果较

好 （  = 1.2×108 L/（mol·s），相应淬灭实验结果如

图 5（c）所示。1O2 的淬灭对体系中 NOR的降解具有显

著影响；而 和表面活性位点的淬灭对 NOR 的降解

SO·−4

没有明显影响，由此推断 1O2 的存在是实验研究中高

级氧化体系降解 NOR 十分重要的非自由基途径。

此外，当淬灭实验进行到 24 h 时，可以观测到 和

·OH 的淬灭对 NOR 的降解几乎再无影响，见图 5（d）。
可见当催化降解反应的时间足够时， 1O2 的持续存在

能够将水中 NOR 完全降解去除。

S2O2−
8

O·−2

经过研究和对 NOR 氧化降解作用机制的分析研

判，可以认为该降解过程主要为非自由基主导。可能

的降解机理如下所述： 在零价铁和石墨碳的作用

下，分解形成中间体 ，最终形成分散在溶液体系中

的单线态氧1O2。具体反应为，零价铁在水中被过硫酸

盐氧化成亚稳态的 Fe(Ⅲ)[42 − 43]：

2 ≡ Fe+HS2O−8 +H2O→≡ 2Fe(II)-OH+2SO2−
4 +H

+（1）

2 ≡ Fe(II)-OH+HS2O−8 → 2 ≡ Fe(II)-O-O-SO−3+3H+（2）

≡ Fe(II)-O-O-SO−3 +H2O→≡ Fe(III)-OH+SO2−
4 +·OH
（3）
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图 5    解吸实验及活性氧的检验

Fig. 5    Desorption experiments and reactive oxygen species detection
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2 ≡ Fe(III)-OH+HS2O−8 → 2 ≡ Fe(III)-O-O-SO−3 +3H
+

（4）

III S2O2−
8

O·−2

在亚稳态 Fe（ ）作用下， 键体断裂形成中

间体 ：

2 ≡ Fe(III)-O-O-SO−3 +4H2O+S2O2−
8 →

2 ≡ Fe(II)-O-O-SO−3+2O·−2 +SO
2−
4 +8H+ （5）

O·−2 直接氧化或重组形成游离在水溶液中的1O2：

O·−2 +2H2O→ 1O2+H2O2+2OH− （6）

最终促进 NOR 的降解：

1O2+NOR-BC→ products→ CO2+H2O （7）

S2O2−
8

O·−2

同样地，得益于零价铁与石墨烯的高导电性，

也可以从石墨碳和零价铁的表面失去电子，直接生成

中间体 [44]：

S2O2−
8 −2e−(BC)→ 2O·−2 +SO

2−
4 （8）

S2O2−
8 −2e−(ZVI)→ 2O·−2 +SO

2−
4 （9）

O·−2

由于零价铁 ZVI、生物炭 BC、过硫酸盐 PDS 和抗

生素 NOR 之间的电子转移，吸附的 O2 可直接获得电

子形成 ：

O2+ e−(BC)→O•-
2 （10）

O2+e−(ZVI)→O•-
2 （11）

O·−2

进而重组为单线态氧1O2 降解 NOR[44]。此外，Fe(II)/
Fe(III) 之间的循环作用也有助于 形成1O2：

≡ Fe(III)+O·−2 →≡ Fe(II)+ 1O2 （12）

铁基生物炭活化 PDS 催化降解 NOR 的作用机制

过程表示为图 6，可以得到 NOR 降解机理。
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图 6    铁基生物炭制备流程及诺氟沙星降解机理示意图

Fig. 6    Schematic diagrams of the preparation process of iron-based biochar and the degradation mechanism of norfloxacin
 
 

4    结论

（1）以花生壳和三氯化铁为原料，通过浸渍-热解

法获得 900 °C 铁基生物炭，催化活化过硫酸盐对水中

抗生素诺氟沙星具有高效去除能力。在生物炭投放

量为 0.5 g/L、过硫酸盐浓度为 3 mmol/L 催化氧化体系

条件下，10 min 内能够完全降解 30 mg/L 诺氟沙星。

（2） 生物质原材料较小粒径颗粒 75～150 μm 制

备的 900 °C 铁基生物炭中铁含量较高，表面 /活性铁

含量达 235.33 mg/g，对诺氟沙星的有效降解去除效率

作用明显。

（3） 自由基淬灭实验证实，铁基生物炭活化过硫

酸盐降解诺氟沙星过程，是由非自由基单线态氧主导

的降解过程。900 °C 铁基生物炭中存在的零价铁显

著提高了体系内电子转移能力，诱导过硫酸盐产生大

量单线态氧。

非自由基降解路径使得该催化氧化体系具有良

好的 pH 范围适用性，在水体系中，降解效率高、具有

一定的持续降解能力、二次污染风险低。后续将在模

拟土壤中进行系列实验，探究在土壤环境中该铁基生

物炭催化降解性能。
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