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生物炭的活化改性策略及其对工业废水中 

污染物吸附的研究进展 
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摘要：工业废水的复杂性和新兴污染物的多样性对吸附材料提出了更高的要求。生物炭具有可再生性与可修饰

性，已广泛用于污染物的吸附，但其基本性能难以满足实际的需求，改性策略成为突破的方向。该文系统地综

述了生物炭的活化改性方法（化学活化、金属/非金属掺杂、表面活性剂改性和等离子体改性等）及其对污染物

吸附性能的调控机理；重点分析了改性生物炭对工业废水中染料、重金属及氟化物、抗生素、微塑料和酚类化

合物等污染物的吸附效能；阐明了孔结构优化与表面化学修饰的协同作用；此外，探讨了再生技术瓶颈及绿色

解决方案；最后，对生物炭用于污染物吸附的未来发展方向进行了展望：实施协同改性策略实现污染物的定向

去除，开发耦合体系实现污染物的吸附富集和原位降解，开发绿色低碳制备技术以减少碳排放。 
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Research progress on activation and modification strategy of biochar  
and its adsorption of pollutants in industrial wastewater 
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（1. School of Textile and Garment, Anhui Polytechnic University, Wuhu 241000, Anhui, China; 2. Anhui Engineering 
Research Center of Advanced Fibrous Materials, Anhui Polytechnic University, Wuhu 241000, Anhui, China） 

Abstract: The complexity of industrial wastewater and the diversity of emerging pollutants have imposed 

higher demands on adsorption materials. Biochar has been widely used in pollutants adsorption due to its 

renewability and modifiability. However, it is difficult for biochar with only the basic properties to meet 

practical requirements, with modification becoming the breakthrough strategy. Herein, the activation 

modification approaches for biochar (including chemical modification, metal/non-metal doping, surfactant 

modification, and plasma modification) and the regulatory mechanisms on pollutant adsorption 

performance were systematically reviewed. The adsorption efficiencies of modified and activated biochar 

toward novel pollutants in industrial wastewater, such as dyes, heavy metals, fluoride, antibiotics, 

microplastics, and phenolic compounds was specifically analyzed, followed by clarification on the 

synergistic effects between pore structure optimization and surface chemical modification. Furthermore, 

technological bottlenecks in regeneration processes and green solutions were discussed. Finally, the future 

development directions of biochar in pollutant adsorption application were prospected and should be 

focused on implementing collaborative modification strategies to achieve targeted pollutant removal, 

developing coupled systems to achieve adsorption enrichment and in-situ pollutant degradation, and 

developing green and low-carbon preparation technology to reduce carbon emissions. 

综论 
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随着中国工业的不断发展，工业废水的排放量

逐渐增加，其所含染料、重金属离子、氟化物等传

统污染物与抗生素、微塑料、酚类化合物等新兴污

染物对生态环境和人类健康构成严重威胁[1-4]。生物

降解、电化学分离、混凝沉淀和膜分离等多种方法

已用于工业废水的处理，但去除率低、操作复杂、

维护成本高[5-7]。 

与上述方法相比，吸附法因操作简便、吸附性

能优异且对环境友好，成为工业废水处理的重要方

法之一[8]。生物炭是以玉米[6]、石榴皮[9]、甘蔗渣[10]

和秸秆[11]等生物质及其废料为碳源，经高温热解制

备的吸附材料，具有来源广、易再生的优势[12]。然

而，生物炭的比表面积小、孔隙结构不发达，表面

官能团单一，难以满足对极性污染物或大分子污染

物的高效吸附的需求[13]。同时，吸附过程易受 pH、

离子强度、污染物浓度等环境因素的影响，对成分

复杂的混合污染物缺乏特异性吸附能力[14]。因此，

针对生物炭固有缺陷的活化改性策略已成为提升其

工业废水处理效能的关键。 

本文将介绍生物炭的活化改性策略及其对污染

物吸附性能的调控机理，分析活化改性生物炭对工

业废水中传统污染物（染料、重金属、氟化物等）

和新兴污染物（抗生素、微塑料、酚类化合物等）

的吸附性能，阐明孔结构优化与表面化学修饰对污

染物的协同吸附作用，讨论生物炭在饱和吸附后的

再生与重复利用，并对生物炭用于工业废水处理的

未来发展方向提出展望。 

1  生物炭的活化改性策略与性能调控 

直接炭化所得生物炭的比表面积较低、孔隙结

构不发达。为获得具有大比表面积、发达孔隙结构

和含有丰富官能团的生物炭，通常采用化学活化、

掺杂和功能化改性等策略对生物炭进行活化改性。

以下将讨论化学活化、掺杂改性和表面改性对生物

炭孔隙结构、比表面积和表面官能团的影响，并从

吸附机理的角度讨论其对吸附污染物的影响。 

1.1  化学活化 

化学活化法主要是化学试剂在高温下与生物炭

进行一系列的化学反应生成 CO2 或 H2O，从而在生物

炭表面形成多孔结构，以获得更高的比表面积[15]。常

用的活化剂主要有 H3PO4、NaOH 和 ZnCl2 等。其中，

NaOH、KOH 等碱性活化剂活化后所得生物炭具有较

大的比表面积，可以为污染物提供更多的活性位点。

ZnCl2 活化可提高生物炭的介孔含量，用于吸附污 

水中的重金属离子和染料等污染物[16-18]。如 HUANG

等[19]以 ZnCl2 为活化剂制备了莲子壳生物炭，其介孔

含量高达 98.6%，对 Pb(Ⅱ)吸附容量为 247.7 mg/g。

H3PO4 活化可赋予生物炭表面丰富的官能团，通过

加强的静电吸附作用去除阳离子染料。如 JAWAD

等[20]以 H3PO4 为活化剂制备了山竹皮生物炭。当用

于吸附亚甲基蓝（MB）时，MB 的正电荷与生物炭

表面带负电荷的官能团（—O–、—COO–）通过静电

吸附作用结合；此外，该生物炭表面的羟基（—OH）、

羧基（—COOH）和氨基（—NH2）上的 H 原子与

MB 中的 N 原子之间发生氢键作用，生物炭与 MB

的芳香环之间发生 π-π 相互作用，进一步增强了吸

附效果，对 MB 的吸附容量为 163.6 mg/g。 

虽然化学活化可以丰富生物炭的孔隙结构，并

增加生物炭的比表面积，提高生物炭的吸附能力，

但主要以静电吸附为主，并且化学活化形成的含氧

官能团（—OH、—COOH 等）易受环境 pH 的影响，

在碱性条件下，这些官能团易发生去质子化反应，

导致生物炭表面负电性增强，对带负电污染物，如

微塑料、阴离子染料等的静电吸附减弱。因此，需

寻求新的集多种吸附机理于一体的生物炭改性策

略，进一步提高生物炭的吸附能力。 

1.2  掺杂改性 

掺杂改性可在生物炭表面引入特定元素，通过

增加与污染物之间的配位作用和静电吸附等提高对

污染物的吸附能力。通常采用金属和非金属掺杂对

生物炭进行改性。 

1.2.1  金属掺杂 

金属掺杂改性通常在生物炭上引入金属氧化

物，利用其路易斯酸性位点与污染物分子中的孤对

电子发生配位作用，或通过离子交换生成沉淀的方

式去除废水中的污染物。此外，金属的氧化还原特

性可催化降解部分有机污染物[21]。 

早期采用普通金属进行掺杂。YANG 等 [21]将

MgO 与 ZnO 掺杂到香蕉皮生物炭上，将其应用于

吸附工业废水中的 Cu(Ⅱ)和 Pb(Ⅱ)。金属掺杂引入

的 Mg—O、Zn—O 键与 C==O、C—OH 等含氧官能

团可以增强与重金属的络合能力。另外，Mg(Ⅱ)和

Zn(Ⅱ)通过离子交换与 Cu(Ⅱ)/Pb(Ⅱ)反应生成沉淀

Pb(OH)2、Cu2(OH)2CO3，可进一步去除废水中的

Cu(Ⅱ)和 Pb(Ⅱ)，该生物炭对 Cu(Ⅱ)、Pb(Ⅱ)的吸附

容量分别为 50.63 和 61.46 mg/g。WANG等[22]将 FeNi

纳米颗粒负载在 KHCO3 活化的秸秆生物炭上，用于

吸附 Cr(Ⅵ)。在酸性条件下，零价铁（Fe0）氧化形
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成 Fe(Ⅱ)，作为电子供体将 Cr(Ⅵ)还原为 Cr(Ⅲ)；

同时，Fe0 的腐蚀促使 Ni0 表面产生原子氢，进一步

加速了 Cr(Ⅵ)的还原。随着 Cr(Ⅵ)的还原，溶液 pH

升高，促使 Fe(Ⅲ)与 Cr(Ⅲ)形成共沉淀，该复合材

料对 Cr(Ⅵ)展现出高达 99.7%的去除率。 

随着对金属掺杂的不断深入研究，发现特殊的

磁性金属氧化物可用于对生物炭金属掺杂，并且这

种掺杂不仅能提高生物炭的吸附能力，还赋予生物

炭磁性分离的特性，有助于生物炭的回收再利用[23]。

磁性颗粒，如 Fe3O4 可通过化学共沉淀、水热炭化

法和球磨法等方式负载在生物炭表面。如 DAVIES

等[24]采用水热炭化法（HTC）将牛油果核转化为磁

性铁负载生物炭（Fe/C），如图 1a 所示。静电吸附

在该生物炭与染料之间起主导作用。该生物炭表面

携带的正电荷显著增强了其对阴离子染料靛蓝胭脂

红的选择性吸附，吸附容量为 49 mg/g，但水热炭化

法可能生成的 Fe2O3 削弱了吸附剂的磁性。为减少

磁性的降低，GUEL-NÁJAR 等[25]以玉米芯为原料，

采用化学共沉淀法制备了磁性氧化铁掺杂的生物

炭，用于吸附 MB。虽然负载的 Fe3O4 纳米颗粒会

阻塞生物炭的孔结构，导致生物炭的比表面积由

1013.52 m2/g 降至 903.67 m2/g，但对 MB 的吸附能力

仍有提高（吸附容量从 23.17 mg/g 提高至 39.66 mg/g）。

此外，磁性改性后的生物炭在吸附前后的饱和磁化

强度变化不大，满足在外加磁场作用下快速分离的

要求。因此，化学共沉淀法虽能牢固地固定磁性基

质，但可能阻塞生物炭的孔隙，减少有效吸附位点。

而球磨法作为绿色工艺，无需溶剂即可通过固-固

反应制备磁性生物炭，且通过调控球磨时间，可在

不破坏生物炭孔隙结构的前提下，获得较大比表面

积的磁性生物炭材料[26-27]。如 LI 等[28]采用球磨法

将 Fe3O4 与山核桃木片生物炭共同研磨制备了磁性

生物炭。在中性条件下，磁性球磨生物炭对 MB 的

吸附容量为 500.5 mg/g，比球磨生物炭增加了约 2

倍。磁性生物炭易用磁力仪从水溶液中分离，方便

回收和重复使用。当生物炭投加量为 0.2 g/L、MB

初始质量浓度为 100 mg/L 时，经 5 次连续吸附-脱

附循环实验后，该生物炭对 MB 的去除率由初始的

100%降至约 80%。 

综上，金属掺杂能有效提高生物炭对污染物的

吸附能力，与污染物形成的络合物稳定，不易分解，

对目标污染物具有较高的匹配性，且磁性金属掺杂

能够提高生物炭的回收率。但使用过程中需要精准

调控金属种类，且具有金属离子溶出风险，在实际

应用中需综合考虑成本、稳定性及环境安全性。 

1.2.2  非金属掺杂 

除金属掺杂外，非金属掺杂（如氮、氧和硫等 

原子）也可以有效提高生物炭的吸附能力。其中，

氮掺杂通过引入—NH2、吡啶氮等官能团，增强生

物炭的极化能力，促进与污染物的静电吸附、π-π
作用[29]；氧掺杂通过—COOH 等基团调节表面酸

性，在宽 pH 范围内通过静电吸附、氢键或络合作

用吸附阳离子/阴离子污染物 [30]；硫掺杂中硫原子

的孤对电子可与重金属形成配位键，同时通过静电

吸附和氧化还原反应，提高对高价态重金属的吸附

与还原能力 [31]。如 LI 等[32]以尿素为氮源、NaHCO3

为活化剂，通过热解通草制备了氮掺杂改性的生物

炭。尿素和 NaHCO3 热解时产生的气体有助于生物炭

的蚀刻和孔扩张。含氮官能团的引入和 π-π键的形成

可调节生物炭的电负性，促进其与染料的静电吸附，

从而提高吸附能力。该生物炭对 MB 和刚果红（CR）

的最大吸附容量分别为 909.09 和 714.29 mg/g，对

Cu(Ⅱ)的最大吸附容量为 526.32 mg/g。将两种及以

上非金属原子掺入到生物炭中，所产生的官能团之

间可能存在协同效应，有助于提高吸附能力[33]。如

SAKA 等[30]首先以 KOH 为活化剂，制备了具有较

大比表面积和发达孔隙结构的杏仁壳生物炭，随后

用氮、氧对所得生物炭进行掺杂改性。引入的含氧（如

—COOH）和含氮（如—NH2、吡啶氮）官能团与

Cd(Ⅱ)/Pb(Ⅱ)形成配位键，对 Cd(Ⅱ)和 Pb(Ⅱ)的吸附

容量分别为 106.38 和 76.33 mg/g，显著高于未掺杂改

性的生物炭（7 和 9 mg/g）。CHEN 等[29]以硫脲为硫

源、尿素为氮源，制备了氮和硫共掺杂的丝瓜生物炭，

将其用于去除工业废水中的 Cr(Ⅵ)。N 原子掺杂使生

物炭表面的—NH2 在酸性条件下由于质子化而带正

电荷，可与带负电的 Cr(Ⅵ)（如 HCrO4
–）通过静电吸

附结合，且—NH—基团可以原位将 Cr(Ⅵ)还原为

Cr(Ⅲ)。S 原子形成还原性官能团 C—SH，也可将部

分 Cr(Ⅵ)还原为 Cr(Ⅲ)。还原后的 Cr(Ⅲ)与生物炭表

面的氮、硫、氧等官能团发生络合作用，形成稳定的

络合物，进一步增强吸附效果，见图 1b，该生物炭

对 Cr(Ⅵ)的吸附容量可达 217.39 mg/g。 

通过非金属掺杂的方式对生物炭进行改性，可

有效调控其表面官能团的种类和数量，从而实现对

目标污染物分子的有效吸附。然而，其吸附机理主

要为化学吸附，依赖强酸/强碱解吸以实现循环利

用，在多次吸附-脱附循环过程中，表面官能团易因

化学键的不可逆断裂导致活性位点数量的衰减，进

而限制了其循环再生性能。 

1.3  表面改性 

除掺杂改性外，采用表面改性的方式也可以在

生物炭表面修饰有效官能团，从而调节其表面电荷，

实现对污染物的高效选择性吸附。常用的表面改性

方法有表面活性剂改性和等离子体改性。 
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图 1  水热炭化法制备磁性铁负载生物炭示意图及 Fe/C 的 SEM 图（a）[24]；氮硫掺杂生物炭对 Cr(Ⅵ)的吸附机理示意

图（b）[29]；CTAB 表面改性对阴离子染料的吸附机理示意图（c）[35]；等离子体改性的原理及其吸附 Cu(Ⅱ)的

机理示意图（d）[38] 
Fig. 1  Schematic diagram of preparation of magnetic iron-supported biochar by hydrothermal carbonization and SEM image of 

Fe/C (a)[24]; Schematic diagram of adsorption mechanism of Cr(Ⅵ) by nitrogen sulfur-doped biochar (b)[29]; Schematic 
diagram of adsorption mechanism of anionic dyes by CTAB surface modification (c)[35]; Schematic diagram of principle 
of plasma modification and adsorption mechanism of Cu(Ⅱ) (d)[38] 

 
1.3.1  表面活性剂改性 

表面活性剂改性是指利用表面活性剂的阴阳离

子来增强生物炭表面的正负电荷，以实现对阴阳离

子污染物的高效吸附 [34]。十六烷基三甲基溴化铵

（CTAB）是一种典型的阳离子表面活性剂，可增强

生物炭的表面正电荷，有利于吸附阴离子污染物。

如 PATRA 等[35]利用 CTAB 对 H3PO4 活化水黄皮果

壳进行了表面改性，得到了生物炭（AAC-CATB），

其表面带正电荷，通过孔隙填充、氢键作用和加强

的静电吸附作用（图 1c），改性生物炭对阴离子染

料刚果红（CR）和直接蓝 6（DB）的吸附容量分别

高达 555.56 和 625.00 mg/g。类似地，对于阳离子污

染物，可采用阴离子表面活性剂进行改性。用十二

烷基硫酸钠（SDS）对生物炭进行改性，可有效提

高其表面的电负性，对阳离子污染物具有更高的吸

附能力。ORAON 等[36]将 HNO3 活化处理和 SDS 表

面改性结合，增加了生物炭表面的电负性，其对阳

离子染料 MB 的吸附容量为 159.74 mg/g。 

表面活性剂改性生物炭具有操作简单、成本低、

对污染物具有高效选择性，适用于含阴阳离子污染

物的废水处理。但表面活性剂在酸性或高盐环境中

易脱落，造成水体化学需氧量升高，且其表面电荷
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状态受 pH 影响较大，适用条件较窄。 

1.3.2  等离子体改性 

除了表面活性剂改性，等离子体改性也可在生

物炭表面构建有效官能团，实现对污染物的高效吸

附。等离子体氧化处理是一种常用的方式，通过在

大气压或真空环境中激发氧气或空气生成高活性

氧自由基与生物炭表面碳原子发生反应，从而引入

—COOH、—OH 等酸性官能团[34]。等离子体改性会

造成生物炭的局部坍塌，导致比表面积略有降低，

但由于化学吸附占主导地位，因此，对污染物的吸

附能力显著提升。如 ZHANG 等[37]采用低温氧等离

子体改性椰壳生物炭，改性后生物炭表面的含氧酸

性基团（羧酸、酚羟基、内酯）显著增加，电子供

体-受体相互作用增强了对二苯并噻吩（DBT）的吸

附。虽然改性后生物炭比表面积从 1187 m2/g 降至

1045 m2/g，但由于化学吸附占主导地位，因此，改

性后的生物炭对 DBT 的吸附能力提高了 1.5 倍。此

外，等离子体处理可有效地恢复生物炭的吸附能力。

WU 等[38]采用低温等离子体对 H3PO4 活化的核桃壳

生物炭进行改性，用于吸附废水中的 Cu(Ⅱ)，如图

1d 所示。当生物炭投加量为 3 g/L、Cu(Ⅱ)初始质量

浓度为 100 mg/L 时，经 5 次吸附-盐酸脱附循环后，

生物炭的吸附容量降至初始值的 76%，再次通过等

离子体处理，可使其吸附容量恢复至初始值的 96%。 

使用低温等离子体改性技术对生物炭进行改性

是一种有效且环保的方法，不仅能够引入酸性基团，

提高对生物炭对污染物的吸附能力，还可用于生物

炭的再生和循环利用。但等离子体改性对设备的依

赖程度较高，适用于高附加值产业的废水处理。 

在废水处理中，可采用两种及以上改性技术对

生物炭进行改性，不仅能弥补单一改性方法的局

限，还可产生协同效应。如 ZHENG 等[39]采用甘蔗

渣为原料，通过氮掺杂和氯化镁改性制备了改性生

物炭，将其用于去除甲基橙（MO）。虽然引入的

MgO 占据了生物炭表面的孔隙结构，使比表面积由

87.23 m2/g 降至 64.73 m2/g，但是 MgO 纳米颗粒的

负载使生物炭表面带正电荷，能够增强对阴离子染

料 MO 的静电吸附作用；而引入的含氮官能团（如

吡啶氮、吡咯氮）增强了表面极性，促进了与 MO

的 π-π 相互作用和氢键形成。因此，该改性生物炭

对 MO 的最大吸附容量为 613.50 mg/g，比未掺杂生

物炭提高了 5 倍。 

综上，可根据应用场景以及废水中污染物的种

类和浓度，综合考量生物炭活化改性的策略，采用

一种或多种改性方法获得具有优异吸附性能的生物

炭，实现对污染物的高效吸附。 

2  生物炭对污染物的吸附 

生物炭对污染物的吸附通常表现为物理吸附和

化学吸附。物理吸附是指生物炭与污染物之间通过

范德华力相结合，主要包括孔隙填充和静电吸附[40]；

化学吸附是指生物炭与污染物之间通过形成化学键

或发生化学反应的方式达到吸附目的，主要包括 π-π
相互作用、氢键作用、络合作用、离子交换作用和

氧化还原反应[14]。生物炭较大的比表面积和发达的

孔隙结构为吸附提供了更多的活性位点，有利于孔

隙填充和静电吸附，而生物炭表面的化学基团则有

利于化学吸附。 

2.1  对传统污染物的吸附 

传统污染物主要包括染料、重金属离子以及有

机物等，进入水体后会增加水体浊度，影响水体中

水生植物的光合作用，并且其中的重金属盐类不易

分解，易通过食物链在人体内富集，从而影响人类

健康[41]，可通过吸附的方式将其去除。 

2.1.1  吸附染料 

根据染料在水中溶解后表面所带电性的不同，

分为阳离子染料、阴离子染料和非离子染料[42]。阳

离子染料在水中溶解后带正电荷，如 MB 和罗丹明

B（RhB）等。阴离子型染料在水中溶解后带负电荷，

如 CR 和 MO 等。非离子型染料的水溶性差，因此，

本文将主要综述生物炭对阳离子和阴离子染料的吸

附。生物炭对染料的吸附主要有物理吸附（孔隙填

充和静电吸附）和化学吸附（氢键作用和 π-π 相互

作用），如图 2a 所示。因此，可依据吸附机理对生

物炭进行性能调控，从而提高其吸附染料的能力。 

首先，大的比表面积和发达的孔隙结构为染料

的吸附提供更多的活性位点[43]，因此，可通过化学

活化的方式增大比表面积以提高生物炭的吸附能

力。如 JIANG 等[44]以海藻为原料，采用 NaOH 活化

法制备了生物炭，其比表面积达 1238.491 m2/g，对

MB 的最大吸附容量为 243.839 mg/g；其次，提升染

料与生物炭之间的静电吸附、π-π相互作用和氢键也

可提高生物炭的吸附能力。当溶液的 pH 大于零电

荷点的 pH（pHPZC）时，生物炭表面带负电荷，对阳

离子型染料具有较好的吸附作用[45]。如 XIA 等[46]以

KOH 为活化剂，制备了毛竹生物炭，将溶液 pH 由 1

增加到 13 时，该生物炭对 MB 的截留率由 79.03%提

高到 100.00%，如图 2b 所示。类似地，当溶液

pH<pHPZC 时，生物炭表面带正电荷，对阴离子型染

料具有较好的吸附作用 [47-48]。因此，调控溶液的

pH，可使生物炭在酸性或碱性溶液中有针对性地吸

附阴离子或阳离子染料[49]。通过在生物炭上设计含

氧官能团，可提高生物炭与染料之间的静电吸附。
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如 GOSWAMI 等[50]以废弃茶叶为原料制备了磺酸改

性生物炭，用于 MB 和 RhB 的吸附。磺酸功能化使

生物炭表面带更多的负电荷，从而在带正电的染料

分子和带负电的生物炭表面之间建立了静电吸附作

用，对阳离子染料的吸附能力增强。等温线和吸附

动力学分别符合 Langmuir 模型和准二级动力学模

型，表明吸附行为符合单层均匀吸附假设，吸附速

率可能受化学作用控制。同时，热力学分析中吉布

斯自由能（ΔG）<0 和焓变（ΔH）>0，说明吸附过

程是自发和吸热的，因此，该吸附过程以单层化学

吸附为主。化学活化和元素掺杂可改变生物炭表面

的化学结构，增强生物炭与染料之间的 π-π 相互作

用，提高其吸附能力。如 LI 等[51]以竹子为原料、

KHCO3 为活化剂、尿素为氮源，制备了氮掺杂生

物炭。在高温活化阶段，尿素分解产生的 NH3 与生

物质表面含氧基团发生取代反应，生成吡啶氮和石

墨氮等特征官能团。其中，吡啶氮的孤对电子与 MB

分子的磺酸基形成了路易斯酸碱配位，石墨氮与

MB 的共轭体系产生 π-π 堆积效应，这种协同作用

有效提升了生物炭对 MB 的吸附能力；此外，含极

性基团的染料可通过化学活化在生物炭表面构建

—COOH、—OH 等含氧官能团，利用其中的 H 原

子与染料中电负性强的原子之间形成氢键作用的

方式吸附染料。如 WEI 等 [52]以 ZnCl2 为活化剂制

备的竹纤维基生物炭表面富含—COOH、—OH 等

含氧官能团。在吸附过程中，—OH 上的 H 原子可

与 MO 中 S==O 上的 O 原子形成氢键作用，如图 2c

所示，该生物炭对 MO 的吸附容量达到 591.71 mg/g。 

此外，为进一步提高生物炭对染料的吸附能力，

可在其表面设计亲水黏附涂层，使被吸附的染料牢

固地与生物炭结合。如 WU 等 [53]使用聚多巴胺

（PDA）对 NaOH 活化的椰壳生物炭改性。PDA 中

的含氮和含氧基团可提高对 MB 的去除率。经 PDA

涂层后，生物炭吸附位点增多，MB 更容易吸附到

生物炭表面上，从而获得更高的吸附能力，见图 2d。 

综上，将生物炭用于吸附工业废水中的染料

时，可根据染料的种类，从吸附机理的角度出发，

对生物炭的功能进行设计，并调控溶液 pH，加强

物理吸附和化学吸附，从而提高生物炭对染料的吸

附能力。 
 

 
 

图 2  生物炭对染料的吸附机理示意图（a）[54]；pH 对生物炭吸附性能的影响与吸附机理示意图（b）[46]；生物炭含氧

官能团对 MO 的吸附机理示意图（c）[52]；PDA 改性生物炭制备流程及其对 MB 的选择吸附示意图（d）[53] 
Fig. 2  Schematic diagram of adsorption mechanism of dyes on biochar (a)[54]; Schematic diagram of effect of pH on 

adsorption performance of biochar and adsorption mechanism (b)[46]; Schematic diagram of adsorption mechanism of 
biochar with oxygen-containing functional groups on MO (c)[52]; Schematic diagram of preparation process of PDA- 
modified a biochar and its selective adsorption of MB (d)[53] 
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2.1.2  吸附重金属 

工业废水中还含有重金属离子，如 Cr(Ⅳ)、

Ni(Ⅱ)、Pb(Ⅱ)、Hg(Ⅱ)等，其具有较高的毒性，且

在水体中难降解，长期累积会破坏水生态系统的平

衡[55]。生物炭主要通过静电吸附、离子交换、氢键、

络合等方式吸附重金属离子，其表面的化学基团和

工业废水的 pH 等因素会影响吸附效果。 

增加生物炭表面的化学基团可提高对重金属

的吸附能力。如 MA 等 [56]通过 KOH 活化法制备

了表面含有丰富化学基团的玉米秸秆生物炭，将

其用于吸附 Cr(Ⅵ)，吸附机理示意图如图 3a 所示，

其中，生物炭表面—COOH 通过离子交换吸附

Cr(Ⅵ)，而 C—O—C 等含氧基团则将 Cr(Ⅵ)部分还

原为环境友好的 Cr(Ⅲ)。吸附过程符合 Langmuir 等

温吸附模型和准二级动力学模型，结合热力学研究

中随着温度的升高，吸附能力增大，ΔG<0 且 ΔH>0，

表明吸附过程为化学吸附主导的吸热过程。CRUZ

等[57]将 ZnO 负载到玉米芯生物炭上，将其用于吸附

Pb(Ⅱ)。通过 Pb(Ⅱ)与 ZnO 表面—OH 的配体交换

及静电吸附作用去除 Pb(Ⅱ)。 

 

 
 

图 3  生物炭表面官能团与重金属离子之间的反应机理示意图（a）[56]；pH 和生物炭用量对吸附 Cd(Ⅱ)和 Pb(Ⅱ)的

影响（b）及生物炭对 Cd(Ⅱ)和 Pb(Ⅱ)吸附和去除示意图（c） [60] 
Fig. 3  Schematic diagram of reaction mechanism between biochar surface functional groups and heavy metal ions (a)[56]; Effects 

of pH and biochar dosage on adsorption of Cd(Ⅱ) and Pb(Ⅱ) by biochar (b); Schematic diagram of adsorption and 

removal of Cd(Ⅱ) and Pb(Ⅱ) by biochar (c)[60] 

 
一般来说，生物炭对重金属离子的吸附在酸性

环境中能够获得最大的吸附能力[58]。原因在于，重

金属离子在溶液中通常以带负电荷的含氧基团存

在，而生物炭在酸性环境中带正电荷，有利于进行

静电吸附。如 KOKAB 等[59]研究发现，当 pH=5.5

时，生物炭对 Cr(Ⅵ)的吸附容量高达 94.5 mg/g；但

随着 pH 的升高，溶液中氢氧根离子（OH−）的浓度

增加，生物炭表面带负电荷，使得生物炭与 Cr(Ⅵ)

之间表现为静电相斥，导致吸附能力急剧降低。此

外，DHAHRI 等[60]研究也表明，使用 H3PO4 活化法

制备的花椒籽生物炭对于 Cd(Ⅱ)的吸附容量受 pH

和生物炭用量的影响较大（图 3b）。该生物炭在碱

性环境中对工业废水中 Cd(Ⅱ)的吸附和去除效果优

于酸性环境，其示意图见图 3c。因此，调节待吸附

溶液的 pH 可提高生物炭吸附能力。 

工业废水中通常含有不同离子强度的阳离子和

阴离子，其对有限吸附位点表现出竞争行为，导致

生物炭的吸附能力降低。如 BANSAL 等 [61]通过

H2SO4 活化稻壳生物炭，探究了单一及多金属共存

体系对 Cr(Ⅵ)吸附行为的影响，结果表明，在 Cr(Ⅵ)
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的初始浓度相同的情况下，生物炭对 Cr(Ⅵ)的去除

率顺序为：单组分（85%）>二元组分（65%）>

三元组分（18%）。这是由于多组分体系中不同

金属离子，如 Cu(Ⅱ )、Ni(Ⅱ )、Cd(Ⅱ )、Cr(Ⅵ )

等的电负性相近而竞争同一类官能团结合位点，

如—OH、—NH2、—COOH 等导致多元体系中离子

竞争占据活性位点；其次，尽管 Cr(Ⅵ)在低 pH 下以

Cr2O7
2–形式通过静电吸附与生物炭表面结合，但共

存阳离子可能通过化学络合或占据孔隙，间接干扰

Cr(Ⅵ)的吸附。因此，与单一重金属离子体系相比，

在具有两种或两种以上离子（阳离子或阴离子）的

体系中，需提高生物炭用量，可为重金属离子提供

更多的吸附位点。为进一步提高生物炭对重金属离

子的吸附能力，可通过化学手段提高生物炭表面的

有效吸附位点。如 BURAKOV 等[62]采用化学气相沉

积的方式在生物炭表面沉积碳纳米管（CNTs）。由

于 Ni2+和 Co2+与中空结构 CNTs 上亲水官能团之间

发生络合，经改性后的生物炭对 Ni(Ⅱ)和 Co(Ⅱ)的

吸附能力提高了 30%左右。 

综上，将生物炭用于吸附工业废水中的重金属

离子时，通过调控表面化学基团、溶液 pH 和增加

有效吸附位点的方式，可有效提高生物炭对重金属

离子的吸附能力。 

2.1.3  吸附氟化物 

氟化物主要是指氟离子（F–）及其化合物，其

会导致甲状腺疾病、关节炎、泌尿系统感染、胃肠

道刺激和氟牙症[63]。生物炭可通过静电吸附和离子

交换去除废水中的氟化物 [64]。如 SADHU 等 [65]制

备的西瓜皮生物炭通过其表面的质子化官能团静

电吸附氟化物，但其吸附能力较低，吸附容量仅为

9.5 mg/g。为提高对氟化物的吸附能力，通常采用化

学改性的方式增大生物炭的比表面积，并引入含氧

官能团来增强静电吸附。如 JAYASHREE 等[66]采用

H3PO4 活化紫荆荚制备了生物炭，将其用于去除水

中的氟化物。H3PO4 的化学刻蚀作用在生物炭表面

形成了微/介孔结构，其比表面积达 124.82 m2/g，较

原始生物炭提升 1.7 倍，且 H3PO4 活化引入的磷酸

基团与—OH 通过静电引力与 F–结合，该生物炭对 F–

的吸附容量为 15.74 mg/g。此外，金属掺杂改性和

表面活性剂改性可使生物质表面带正电荷，使生物

炭对 F–的吸附能力显著提高。如 REN 等[67]采用 β-

环糊精（β-CD）与 Ce(NO3)3 复合功能化栗子壳生物

炭，该生物炭通过 Ce3+与 F–进行离子交换，并辅以

络合和静电吸附等作用去除水中的 F–，吸附容量为

37.93 mg/g。吸附过程符合准二级动力学模型，表明

吸附过程以化学吸附为主。磁性金属的掺杂改性可 

在生物炭吸附污染物后通过分离回收，表现出良好

的稳定性和循环使用性能。如 BAGBI 等[68]以竹子

为原料，采用化学共沉淀法制备了可磁分离的磁性

竹子生物炭。当投加的生物炭用量为 0.02 g/L、F–

初始质量浓度为 4 mg/L 时，该生物炭对 F–的去除率

高达 99.6%。使用 NaOH 作为脱附剂后，可用条形

磁铁回收废弃生物炭，进行 3 次吸附-脱附循环后，

去除率仍为 49.8%。 

综上，基于生物炭对氟化物的吸附机理，可通

过化学活化、金属掺杂改性和表面活性剂改性等方

法赋予生物炭表面丰富的正电荷以及特殊的离子，

通过加强的静电吸附作用和离子交换，有效去除废

水中的氟化物。 

2.2  对新型污染物吸附 

随着工业的逐步发展，工业废水中除染料、重

金属离子和有机物等传统污染物外，还含有抗生素、

微塑料和酚类等新型污染物，直接排放会造成严重

的水体污染，可使用生物炭进行吸附处理。 

2.2.1  吸附抗生素 

抗生素作为新型污染物，可能诱发微生物产生

抗生素耐药基因，并通过食物链传播，最终对人类

健康及生态系统的稳定构成双重威胁[69]，可通过改

性优化生物炭表面的化学特性，从而实现对不同种

类抗生素的高效吸附。如 AZIZ 等[70]通过铁盐改性

制备了松果基磁性生物炭，将其用于吸附阿奇霉素

和环丙沙星，吸附容量随着温度的升高而增加，且

符合准二级动力学模型。该吸附过程是以化学吸附

为主的吸热过程。首先，带负电荷的生物炭表面与

质子化抗生素分子产生静电吸附；其次，生物炭表面

的含氧官能团与抗生素的极性基团通过氢键作用结

合；此外，芳香碳骨架与抗生素苯环结构的电子间产

生 π-π相互作用。该生物炭对阿奇霉素、环丙沙星及

其混合体系的最高去除率可分别达 87.8%、91.3%与

84.0%。虽然生物炭对抗生素具有较高的吸附效果，

但在多次的循环使用中，抗生素与生物炭发生化学

作用生成的副产物会堵塞孔隙，并覆盖活性位点，

导致吸附性能衰退[71]。为提升生物炭的再生稳定性

与污染物去除率，需开发能实现污染物高效解吸的

改性策略。如 SHI 等[72]通过一步法将磁性材料 FeCl3

与 KOH 活化结合，制备了磁性生物炭，实现了高效

吸附阿莫西林与快速磁分离。对阿莫西林的最大吸附

容量达 485.4 mg/g，循环使用性能稳定，当投加生物

炭为 55 mg、阿莫西林初始质量浓度为 400 mg/L 时，

磁分离效率>95%，6 次再生后阿莫西林的去除率仍

达 92.4%。 

抗生素在废水中质子化后通常带正电荷，可通
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过在生物炭表面增加负电荷的方法提高生物炭与抗

生素之间的静电吸附作用，并通过化学活化来增加

生物炭的比表面积，有效增加活性位点，以提高生

物炭对抗生素的吸附作用。 

2.2.2  吸附微塑料 

塑料产品因其低廉的价格和卓越的性能而被大

量地生产和使用，当塑料制品置于自然环境中时，

紫外线辐射和风化作用直接导致这些塑料废物形成

更小尺寸的微塑料[73]。微塑料通过静电吸附和氢键

作用等可将重金属、有机物和抗生素等有毒物质富

集到其表面。并且，微塑料在生物体内富集会对内

分泌系统和消化道或生物体造成损害，有致癌或致

突变风险[74]，可通过生物炭将其吸附去除。如 WU

等[75]通过 Fe 掺杂改性制备了稻壳生物炭。该生物炭

具有 327.65 m2/g 的大比表面积和丰富的表面官能

团，其中 Fe—O 官能团与微塑料表面负电荷的静电

相互作用是主要的吸附机制，可吸附水中高达

99.96%的微塑料。对该生物炭可通过热处理进行再

生，具有高达 90%的去除率。XING 等[76]制备了 ZnCl2

椰壳生物炭，将其用于吸附聚苯乙烯纳米塑料

（PSNPs）。带正电荷的生物炭与带负电的 PSNPs

之间发生静电吸附，PSNPs 的苯环与生物炭之间存

在 π-π相互作用，而生物炭的比表面积（911.22 m2/g）

提供了更多的活性位点，吸附符合 Langmuir 等温吸

附模型，表明 PSNPs 在生物炭上是单层表面吸附，

而吸附热力学参数表明，吸附过程中存在熵驱动的

自发物理吸附过程。 

微塑料表面常带负电，且分子尺寸较大（<5 mm），

其吸附主要依赖静电吸附与孔隙填充。通过化学活

化和掺杂改性的方式，可提高生物炭的比表面积以

提供更多的活性位点；同时，改性可使生物炭在宽

泛的 pH 范围内带正电，从而增强与微塑料的静电

吸附，提高吸附能力。 

2.2.3  吸附酚类化合物 

工业废水中发现的酚类化合物主要来自化学和

石化工业，具有较高的毒性和致癌性，常见的酚类污

染物是苯酚及其衍生物，长期接触危害人类健康[77]，

可利用生物炭对其进行吸附处理。苯酚及其衍生物通

常含有苯环和—OH，生物炭上的 π 电子与苯环上的

π电子能够形成 π-π相互作用吸附苯酚，生物炭上的

H 原子与苯酚—OH 上电负性较高的氧原子之间产生

氢键作用吸附苯酚，还可以通过在生物炭表面构建活

性官能团的方式提高其吸附能力。DEHMANI 等[78]

以 H3PO4 为活化剂制备了橡木生物炭，其较大的比

表面积（790.4 m2/g）为生物炭的吸附提供了丰富的

活性位点。苯酚与生物炭通过 π-π相互作用相结合；

此外，苯酚中—OH 与生物炭表面含氧官能团之间

通过氢键作用进一步增强了吸附能力，该生物炭对

苯酚的吸附容量最高为 250 mg/g。除了孔隙填充、

氢键和 π-π 相互作用，还可增加生物炭与苯酚之间

的静电吸附来提高其吸附能。如 PATIL 等[79]通过活

化决明荚果壳去除苯酚和 2,4-二氯苯酚（2,4-DCP）。

该生物炭的比表面积为 1146 m2/g，Langmuir 等温吸

附模型表明，该生物炭对苯酚和 2,4-DCP 的吸附容

量分别为 183.79 和 374.4 mg/g；热力学分析表明，

苯酚和 2,4-DCP 的 ΔH 均<0，表明吸附为放热过程；

准二级动力学模型对苯酚和 2,4-DCP 的拟合度均高

于准一级动力学模型，表明吸附速率是由化学吸附

控制；苯酚和 2,4-DCP 的活化能（Ea）分别为 35.62

和 8.50 kJ/mol，均处于物理吸附范围（5~40 kJ/mol），

说明尽管化学吸附是速率控制步骤，但整体吸附仍

以物理吸附为主。在酸性条件下，因质子化作用，

带正电荷的生物炭分别与苯酚和 2,4-DCP 分子之间

产生静电吸附。此外，孔隙扩散、氢键和 π-π相互作

用也促进了生物炭对苯酚和 2,4-DCP 分子的吸附。在

苯酚（初始质量浓度 25 mg/L、生物炭投加量 1.6 g/L）

和 2,4-DCP（初始质量浓度 50 mg/L、生物炭投加量

0.6 g/L）的吸附体系中，4 次循环后，苯酚和 2,4-DCP

的去除率由初始的 80%和 93%分别下降至 74%和

86%，仍表现出良好的吸附效果。 

酚类化合物的特殊结构使其易通过氢键和 π-π
相互作用被生物炭吸附。还可通过化学改性等手段，

赋予生物炭活性基团，并增大其比表面积，通过加

强与污染物之间的静电吸附和孔隙填充等方式，提

高生物炭对酚类化合物的吸附。 

综上，生物炭作为高效环保的吸附材料，在治

理工业废水复杂污染物体系中展现出巨大的应用潜

力。为提高生物炭对工业废水中传统污染物和新兴

污染物的吸附能力，可利用化学活化、掺杂改性和表

面改性等方法调控生物炭的表面电荷性质（正负电性

修饰）与微结构特征（孔隙率及比表面积调控），通

过静电吸附、孔隙填充、π-π作用及氢键等吸附机制

及其协同吸附来提升生物炭对污染物的吸附能力。 

3  生物炭的再生与重复利用 

当生物炭对工业废水中的污染物吸附饱和后，

其吸附性能受到严重限制，吸附的有效性会下降。

因此，生物炭的再生与重复利用成为其在工业废水

处理中亟须解决的问题。生物炭的再生是指通过破

坏生物炭与污染物之间的吸附作用力，如范德华力、

化学键、静电吸附等，使污染物脱附或分解，从而

恢复生物炭的孔隙结构和吸附能力[80]（图 4）。常

用的再生方法有热再生法、微波再生法、生物再生

法、化学再生法和电化学再生法[81]。 
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图 4  吸附饱和生物炭的再生步骤示意图[80] 
Fig. 4  Schematic diagram of adsorption saturated biochar 

regeneration process[80] 
 
热再生法主要通过加热将生物炭吸附的有机物

进行脱除和分解，温度是影响再生生物炭吸附性能

的关键因素。如 MOHD NASIR 等[82]制备了初始比

表面积为 651 m2/g 的生物炭，并对比分析了吸附饱

和的生物炭（初始比表面积）在低温（350 ℃）和

中高温（700 ℃）下的热解再生性。低温和中高温

再生生物炭的比表面积分别为 768 和 730 m2/g，两

种再生方式均能有效恢复并增大生物炭的比表面

积。低温再生生物炭对 MB 的吸附容量较废弃生物

炭显著提升了 1.7 倍，说明低温再生策略在保持生

物炭孔隙结构完整性的同时，显著提高了其吸附性

能。而中高温再生生物炭在热应力的作用下，微孔

结构坍塌、碳骨架结构发生不可逆变形。因此，热

再生法处理废生物炭虽然操作简单、成本低，但生

物炭的孔隙结构易在高温下遭到破坏，需寻求一种

对孔隙结构影响较小的活化方法。 

微波再生法是利用微波辐射使生物炭温度升

高，将吸附在生物炭中的污染物快速脱附，在对生

物炭孔隙结构破坏程度较小的同时使其再生 [83]。

OLADEJO 等[84]在 CO2 气氛下对吸附饱和的生物炭

进行微波加热，成功实现了生物炭的再生。由于微

波加热能够通过脱附挥发和部分氧化加速吸附物的

热解吸，同时对生物炭的孔隙结构破坏程度较小，

再生生物炭对 MB 的吸附能力恢复了 90%，且最大

吸附容量达到了 122 mg/g。微波再生法具有非接触

性加热快、受热均匀及再生时间短等优点，与热再

生法相比，该法不会影响生物炭的孔隙结构，但在

加热过程中，具有微波吸收性能的污染物被分解产

生的中间产物继续占据活性位点，影响再生生物炭

的去除率[80]。ÇALIŞKAN 等[85]研究了生物炭对异丙

嗪吸附饱和后的微波再生，微波辐照使异丙嗪分子

键的断裂发生分解，分解产物堵塞了生物炭的孔隙，

导致了再生后吸附能力的下降。 

针对中间产物问题，生物再生法通过微生物将

污染物降解为 CO2、H2O 等无害物质，从根源上消

除副产物隐患。采用生物再生活化法所得生物炭的

再生率高达 80%以上，且再生生物炭的分离效率和

生物再生效率具有较高的稳定性[86]。与微波再生法

相比，生物炭的生物再生法再生效率高、成本低、受

能源限制较少，但其再生效率受限于微生物的种类和

活性，狭窄的生物炭孔径可能阻碍微生物进入，且再

生周期长，难以匹配工业废水处理的连续性需求。 

化学再生通过使用酸性或碱性的化学物质来解

吸或分解生物炭表面的污染物而不产生自身的损

耗，可在短时间内完成再生[87]。GAO 等[88]采用 HNO3

对棉秸秆废生物炭进行 8 h 解吸再生实验，并吸附

Pb(Ⅱ)。结果表明，当生物炭投加量为 1 g/L、Pb(Ⅱ)

初始质量浓度为 100 mg/L 时，在首个再生周期，

Pb(Ⅱ)去除率由 100.0%降至 95.2%，经过 3 个吸附-

再生周期后，去除率仍能达到 85.1%。此外，还可

通过有机溶剂对污染物进行萃取，促使吸附质与吸

附剂分离，实现生物炭的再生[87]。化学再生能够显

著缩短生物炭再生周期，并在使用过程中维持较高

的污染物去除率，但在工业废水体系中，生物炭吸

附的污染物组分复杂，需依据污染物类型选择化学

再生试剂，对多组分污染物的选择性解吸能力有限，

难以实现同步高效脱附。再生过程中大量化学试剂

的使用造成的环境问题，也限制了其大规模的使用。 

电化学再生法将废生物炭置于带电电极间的电

解质溶液中，利用电化学反应实现污染物分解与脱

附。根据生物炭填充位置可分为阴极再生与阳极再

生：阴极区发生还原反应分解污染物，阳极区则通过

氧化反应破坏污染物结构。同时，电泳作用力可加速

污染物从生物炭孔隙脱附[89]。GAZIGIL 等[90]使用

NaBr 作为电解质，在电流密度 50 mA/cm2、生物炭

13 g 的条件下，获得了最佳的 MB 去除率，为 98.78%，

经历 6 个再生周期后，去除率仍可达 68.55%。与其

他再生方法相比，电化学再生法简单易行，不受污

染物种类的限制，能够在较低能耗下实现生物炭的

高效再生。同时，电化学再生法对生物炭的损耗小、

电解质溶液易处理和循环使用，减少了二次污染的

风险，在生物炭再生领域具有广泛的应用前景。 

4  结束语与展望 

在“双碳”战略目标的引领下，中国工业正加

速向绿色转型，生物炭吸附技术作为工业废水处理

领域的关键支撑，既面临政策机遇，又存在技术挑

战。本文通过当前生物炭改性及其对工业废水中污

染物的吸附和再生进行综述分析，发现改性虽能显

著提升化学吸附位点，但可能伴随微孔结构的部分
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塌陷和比表面积的减少，削弱了污染物在生物炭界

面上的物理化学协同吸附机理；生物炭主要通过吸

附的方式去除污染物，处理效率较低。 

对比国际研究前沿，欧美国家已开发出自热解-

活化一体化装备，实现生物质到功能炭的短流程制

备，而国内仍依赖能耗较高的管式炉工艺。在再生

技术方面，国外已推广微波再生技术以降低能耗，

但中国主要以高温煅烧为主。 

针对上述问题，未来生物炭的吸附研究可在以

下几方面开展：（1）实施多组分改性剂的协同改性

策略，系统研究各改性方式与表面官能团反应的机

理，实现目标污染物的定向去除；（2）研发多技术

耦合系统，如将生物炭吸附和臭氧氧化联通，实现

污染物的吸附富集和原位降解，提升处理效率；（3）

开发绿色低碳制备技术，如采用低温热解和活化联

用工艺，减少碳排放。 
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