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摘要 非均相臭氧催化氧化(heterogeneous catalytic ozonation, HCO)技术在难降解有机物去除和提高废水可生化

性方面应用广泛. 非均相金属氧化物是稳定有效的HCO材料. 通过晶面调控手段, 可改变金属氧化物催化材料表面

原子排列顺序, 从而暴露出特定晶面. 晶体暴露的晶面种类与比例可显著影响HCO过程中臭氧(O3)分解、污染物

降解及消毒副产物生成效率. 本文在实验结果和理论研究进展的基础上, 系统综述了晶面调控HCO催化材料的合

成方法与控制机理、强化HCO过程的增强机理以及其在水处理中的应用, 如污染物降解、灭菌及副产物毒性抑制

等. 最后, 针对晶面调控HCO催化材料现有研究的不足和实际应用所面临的挑战, 从机理探索和材料开发两方面进

行了展望.
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臭氧(O3)因其较强的氧化能力和杀菌性能被广泛

应用于水处理领域[1~3]. 然而, O3在水中具有选择氧化

性, 对多数富电子物质(例如酚类、醌类物质)氧化反应

速率大, 但与难降解有机物(某些化工中间体、硝基

苯、农药等)反应则较慢[4,5]. 以金属氧化物等非均相材

料为代表的非均相臭氧催化氧化(heterogeneous cataly-
tic ozonation, HCO)技术可有效促进O3分解产生羟基自

由基(•OH)等氧化能力更强的活性氧物种, 从而提高水

中难降解有机物的可生化性和去除效率[5]. 为了满足

水处理材料安全无毒、便宜易得、活性组分稳定不易

流失、易回收处理再利用等特殊要求, 适合的金属氧

化物材料并无较多选择.
通过晶面工程(facet engineering)改变金属氧化物

暴露晶面, 提高金属氧化物的HCO能力是近年来研究

的热点. 作为各向异性生长的晶体材料, 金属氧化物不

同暴露晶面上的原子排列顺序和成键方式各不相同,
因此不同晶面的晶面能等物理化学性质存在显著差异,
进而直接影响金属氧化物作为HCO催化材料的催化活

性、选择性和稳定性[6]. 例如, 以不同晶面暴露的MgO
为催化剂的HCO降解, 对氯苯酚过程中(111)面的催化

降解效率比(100)面提高了26.9%[7]. 此外, 不同暴露晶

面还会影响活性位的暴露数量以及水中物质的吸附能

力等特征, 进一步影响O3分解、污染物降解及消毒副

产物生成效率.
鉴于多种金属氧化物的HCO催化活性与晶体的特

定暴露晶面密切相关, 环境领域的研究者能够通过调

控暴露晶面来制备HCO催化活性更强的金属氧化物应

用于水污染控制. 目前有关晶面调控提升材料光催化
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性能的综述较多, 但对晶面调控控制HCO催化效能的

综述未见报道. 本文列举了常见HCO催化材料的晶面

调控方法, 总结了晶面调控HCO催化材料反应活性的

相关研究进展, 归纳了催化材料晶面催化O3的增强机

理, 列举了晶面调控HCO催化材料在水处理中的应用

领域. 最后, 对晶面调控HCO催化材料的现有不足和缺

陷进行评述, 对未来制备策略和发展方向进行展望, 同
时也对实际应用所面临的挑战进行讨论.

1 HCO催化材料的晶面控制方法

晶面调控的直接目的是通过控制暴露晶面比例调

控金属氧化物的相关HCO催化性质. 晶体的表面形貌

和暴露晶面在生长过程中存在演化, 其生长趋势的驱

动力源于晶体总表面能的不断降低, 从而在热力学上

形成有利条件. 在不同生长环境中, 成熟晶体最终能够

稳定维持的表面能各不相同, 对应形成不同类型和比

例的暴露晶面. 因此, 可通过不同的制备方法和制备环

境降低原子生长速度或者降低晶体表面的总自由能,
从生长动力学和热力学上同时控制晶体生长路径, 调

控晶面暴露结果[8].
目前晶面调控的方法按制备策略可分为两大类:

自下而上法和自上而下法.

1.1 自下而上法

自下而上法指的是将原子、分子等一些较小的前

驱体结构单元通过相互作用组装生长成更复杂的结构

体系, 最终获得目标材料. 在自下而上法中, 晶面暴露

的调控主要通过改变晶体生长的环境条件实现. 例如,
使用不同溶剂改变晶体结晶速度, 使用晶面诱导剂或

封端剂控制晶体生长方向等. 常见的晶面调控自下而

上法有溶剂调节法、晶面吸附法和超临界氧化法.
1.1.1 晶面吸附法

晶面吸附法针对晶体的两步成核过程(图1), 通过

吸附物之间的强相互作用及原子构型特点调控晶面生

长. 在特定制备环境下, 引入有机或无机添加剂作为结

构诱导剂(或封端剂), 选择性地覆盖具有更高表面能的

晶面, 并降低吸附晶面的表面能, 调控各晶面生长速率,
从而得到目标暴露晶面[9]. 例如, 锐钛矿相TiO2因其高

效稳定的HCO催化活性备受关注[10~12], 并可采用技术

成熟、经济便捷的水热法进行合成. 锐钛矿相TiO2晶

体各晶面表面能γ大小顺序为 : γ(001)(0.90 J m−2)
> γ(100)(0.53 J m−2) > γ(101)(0.44 J m−2)[10,13~15]. 在晶

面生长中, 能量较高的(001)面将以较快速率优先生成,
但最终易被生长较慢且稳定的(101)面覆盖, 因此传统

水热法制备的TiO2晶体主要暴露(101)面, 处于亚稳态

的(001)面暴露不足10%[16], 且在热力学控制下, 为使低

能(101)面在能量上彼此相对接近且晶体表面积最小,
晶体最终生长为长宽比较低的颗粒, 这并不利于展现

催化活性. He等人[17]以钛酸四丁酯为前驱体, 采用水

热法制备了不同(001)面暴露比例(10%~75%)的TiO2.
在制备过程中, HF作为晶面控制剂更倾向于吸附在

(001)表面, 并形成稳定不饱和F–Ti键, 进而有效降低表

面能[18], 强化(001)表面的稳定生长. 同时, F在(001)表
面上的化学吸附阻止晶体沿(001)方向生长, 利于TiO2

沿水平面的各向异性生长[19], 最终形貌表现为片型.
Yang等人[20]通过密度泛函理论(density functional theo-
ry, DFT)计算发现, F原子的吸附不仅使(001)和(101)面
的表面能降低,还使(001)面比(101)面更稳定,进一步保

护了生成的(001). 此外, 在酸性条件下, TiO2(101)晶面

的表面氟化只能通过分子形态HF的解离吸附来发生,
表面氟化的程度很大程度上取决于HF分子的浓度. HF
分子决定了所合成的锐钛矿型TiO2晶体的大小、形

状、形貌和(001)晶面的表面积[17]. 然而, 在高HF浓度

(低Ti/F比)条件下, HF对已经生成的(001)面有强烈的蚀

刻作用, 导致(001)晶面的溶解, 最终形成孔洞[21,22]. 此

外, Wang等人[23]用碱热法制备MnTiO3时发现, 采用四

乙基氢氧化铵作为形貌控制剂可加速晶核垂直于

(0001)面的生长速度, 进而稳定制备具有高暴露(0001)

图 1 (网络版彩色)溶剂和添加剂/杂质分子或离子对晶体表面形态

控制的影响示意图[8]

Figure 1 (Color online) Schematic of the effect of solvent and
additive/impurity molecules or ions on the morphological control of
crystal facets[8]
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面的六边形MnTiO3
[23]. 过高的制备温度或过长的制备

时间则会导致规则六边形形貌的消失.
1.1.2 溶剂调节法

反应溶剂对晶体生长的速度和晶面暴露的比例有

重要影响, 常用的反应溶剂有纯水、酸碱溶液、有机

溶剂或混合溶剂等. 不同溶剂的黏度、极性、饱和蒸

气压、张力、溶解度等物理化学性质均不同, 进而影

响晶体的成核与生长速度. 以前文所述的表面氟化制

备(001)暴露的TiO2纳米片为例, 将溶剂从纯水换成异

丙醇后, (001)晶面在形成后被快速腐蚀, 导致纳米片

相互粘连形成纳米球(图2). 由于异丙醇比水表面张力

更低, 且含有羟基基团, 因此尽管在合成过程中HF作
为晶面控制剂诱导了(001)晶面的生成和暴露, 但异丙

醇加速了(001)晶面的羟基化和取代反应, 阻止了TiO2

纳米片的有序生长(式(1)~(2))[24]:

≡Ti-F + (CH3)2CHOH → (CH3)2CH-O-Ti≡ + HF (1)

≡Ti-O-Ti≡ + (CH3)2CHOH+HCl
→ 2≡Ti-OH + (CH3)2CHCl (2)

除了选取适合的反应溶剂之外, 溶剂调节法制备

晶面调控HCO催化材料时的反应环境与条件也会极大

影响最终合成催化材料的晶面暴露. Chen等人[25]以

Ce(NO3)3为前驱体, 在6 mol L−1的NaOH溶液中通过水

热法进行晶面暴露CeO2纳米材料的合成, 在100°C、
24 h反应条件下制得了(110)和(100)晶面暴露的CeO2纳

米棒. 而当反应温度提高至200°C, 其他反应条件不变

时, 可制得(100)晶面暴露的CeO2纳米立方. 此外, 反应

条件的变化不仅可以直接影响晶面暴露, 还可以通过

改变晶相从而达到改变主要暴露晶面种类的目的 .
Cozzoli等人[26]以油酸作为溶剂, 在100°C、48 h溶剂热

条件下合成了(101)晶面暴露为主的锐钛矿TiO2纳米棒,
平均直径和长度分别为3~4和40 nm. 而Gupta等人[27]同

样采用油酸作为溶剂, 通过100°C、8 h溶剂热法和

400°C、2 h煅烧法后则可制得高比例暴露(110)面的金

红石相TiO2纳米纤维, 其平均直径约为40 nm, 长度可

达微米级, 并展现出良好的HCO催化效能. 与水作为溶

剂相比, 油酸不仅能够限制有机钛的水解速率, 还可显

著增加金属离子向晶核表面迁移的传质阻力, 从而限

制晶体粒子的尺寸和晶相形成过程, 进而完成晶面暴

露的调控[28,29].
1.1.3 超临界氧化法

超临界氧化法通过将前驱体加热至超临界状态完

成氧化, 以获得比热分解更均一稳定的催化材料[30]. 将
前驱体气体或溶液加热至超临界相, 可促进晶面界面

上的自发取代, 从而控制不同表面的生长优先度. 例

如, 通过此法可在甲苯/甲醇超临界气凝胶中合成具有

高暴露比(111)面的MgO[31~33]. Zhu等人[30]在该方法的

基础上改用水/4-甲氧基苯甲醇混合物作为溶剂, 同样

成功制备了类似性质的MgO, 溶剂配比对晶面生长起

到重要作用. 由于MgO(111)面具有较高的表面能, 在

纯水作为溶液的合成条件下难以稳定存在, 而在水/4-
甲氧基苯甲醇溶液中, 苯甲醇分子可强吸附在MgO
(111)面上, 稳定其生成. 由于苯甲醇类等有机溶剂可与

金属氧化物前驱体发生强化学吸附作用, 因此其可作

为调控金属氧化物形状、大小和结晶度的良好反应介

质[30]. 总的来说, 该方法合成的材料形状均一稳定, 晶

面调控效果较好, 但过程复杂同时耗能较高.

1.2 自上而下法

自上而下法是指将较大尺寸的原材料通过剥离或

蚀刻技术使需要的纳米结构暴露. 常见的自上而下法

可分为物理法(光刻、机械剥离)和化学法(溶解、蚀刻

和煅烧).在自上而下法中,晶面暴露的调控主要通过移

除原材料中不需要的组分实现, 常见的晶面调控自上

而下法有热分解法和煅烧法.
1.2.1 热分解法

热分解法是制备HCO催化材料的传统方法. 然而,
通常直接热分解制得的催化材料形貌和晶粒尺寸不均

匀, 且颗粒间易因烧结反应而团聚, 导致表面积减小.
煅烧过程中向系统输入的能量通常较大, 因此最终制

得的催化材料趋向于暴露表面能较低的晶面. Chen等
人[7]直接将Mg(NO3)2加热至500°C热解5 h, 制得主要暴

图 2 (网络版彩色)锐钛矿TiO2晶体的扫描电子显微镜(scanning
electron microscope, SEM)图像[24]. (a) 溶剂只含HF不含异丙醇; (b) 溶
剂同时含HF和异丙醇
Figure 2 (Color online) SEM images of anatase TiO2 crystals

[24]. (a)
With HF and without isopropanol; (b) with isopropanol and HF
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露(100)面的球形MgO. 由于MgO(100)面的表面能比其

他晶面更低, 在热解过程中具有最强的稳定性, 因此

(100)面成为热分解制得MgO的主要暴露晶面. 然而,
通过此法制得的球形MgO尺寸跨度较大 , 直径在

300~1000 nm之间, 这也是热分解法的缺陷之一. 为了

降低这一影响, Selvamani等人[34]采用先通过溶剂吸附

法制备形貌初步调控的水菱镁矿(图3), 再进行热分解

的方式, 制得高比例暴露(200)面的片状MgO. 以乙二

醇(EG)作为晶面吸附剂, MgCl2和尿素作为前驱体, EG
可控制尿素的水解速度, 并通过吸附在初生水菱镁矿

晶体表面促进晶体原位组装成均匀的矩形片状结构,
发挥间接模板效应, 阻止紧密堆积形态水菱镁矿的形

成. 尿素则与Mg2+离子发生配位作用, 最终得到由二维

薄片堆叠成三维层次结构[35]的纯相水菱镁矿. 该水菱

镁矿于N2气氛下450°C热解5 h可得厚度仅为4~5 nm的

高比例暴露(200)面的片状MgO.
Song等人 [36]首先将商用TiO2(P25)溶解后进行

110°C水热处理制得含钛氢氧化物前驱体, 随后分别

在400、600、750和800°C下热分解2 h制得系列TiO2

HCO催化剂. 当热解温度为400°C时, 制得(101)晶面暴

露的锐钛矿TiO2纳米管 , 温度升高至600°C后转为

(101)晶面暴露的锐钛矿TiO2纳米颗粒, 继续升高温度

至750°C, 则生成(101)晶面暴露的锐钛矿和(110)晶面

暴露的金红石TiO2混相纳米颗粒, 800°C时则完全变

为(110)晶面暴露的金红石TiO2纳米颗粒. 在直接热解

过程中, 温度的升高不仅使含钛氢氧化物前驱体中的

OH基团逸散, 同时还进一步压缩晶体内部的层间距

离和堆叠方式, 导致亚稳态管状形貌结构收缩断裂形

成稳定颗粒, 并通过扩散相变使得亚稳相锐钛矿转变

成热力学稳定的金红石相, 最终导致暴露晶面的改

变[37~39].
1.2.2 直接煅烧法

与热分解前驱体制备晶面暴露的HCO催化材料不

同, 直接煅烧法是指直接煅烧催化材料改变其表面晶

面暴露比例, 在不改变材料元素物料组成的条件下直

接完成表面晶面重建. 该方法快速简便, 但通常在特殊

气氛或真空条件下进行. Chen等人[40]在真空条件下将

(100)晶面暴露的MgO直接于500°C煅烧6 h, 制得主要

暴露晶面为(110)面的MgO晶体. 真空环境可有效防止

煅烧初期生成的孔隙因热致聚结而保留MgO的超细孔

隙和高表面积(图4), 通过渗透作用去除外逸的H2O, 抑

制由H2O引发的烧结[41~43].

2 晶面催化O3的增强机理

基于上述材料制备原理和晶面调控方法, 研究人

员制备了形貌晶面可控的催化材料应用于HCO催化.
不同暴露晶面的金属氧化物, 尤其是高能晶面暴露的

材料因物理化学性质不同, 对HCO催化效果和活性产

生较大影响. 暴露晶面强化HCO催化效果的机理主要

展现在吸附、自由基生成和电子传递三方面.

2.1 强化表面吸附

催化材料吸附能力主要可分为物理吸附与化学吸

附. 前者与比表面积密切相关, 后者则与材料表面的吸

附活性位点有关. 晶面暴露HCO催化材料的表面吸附

强化主要为后者, 在反应过程中, O3、水和有机物通过

竞争分别与表面吸附位点结合, 促进活性氧物种生成

和污染物的降解[5].
(1) 暴露晶面影响O3吸附分解过程. Afzal等人[44]发

现, CeO2纳米棒表面的(110)和(100)晶面吸附并分解O3

的能力较(111)晶面显著提升. (110)和(100)晶面表面存

在大量Ce3+, 是促进O3吸附和分解的主要活性位点(图
5). 然而, 由于水的极性(偶极矩1.85 Debye)高于O3的

极性(0.46 Debye), 因此O3在更多时候需要借助氢键和

静电力才能吸附在催化剂的质子化表面羟基上[5].

图 3 晶面调控镁氧化物的SEM图像[34]. (a) 片状水镁矿; (b) 图(a)中
标记区域的放大图; (c) N2气氛下热解生成的MgO; (d) 空气氛下热解

生成的MgO
Figure 3 SEM images of facet-controlled magnesium oxides[34]. (a)
Hydromagnesite micro-sheets; (b) magnified view of the marked area in
(a); (c) MgO pyrolyzed in N2; (d) MgO pyrolyzed in air
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(2) 暴露晶面影响水分子吸附过程. 尽管有研究认

为, 水分子对金属氧化物表面位点的亲和力比O3高得

多, 会占据活性位导致O3分子无法吸附[44], 但吸附在表

面Lewis酸位上的水分子可解离成质子化的表面羟基,
通过氢键和/或静电力与O3分子形成表面络合物, 进而

使O3分解转化为•OH和O2
•−等活性氧物种[23](图5). 活性

氧物种解吸后, 新的水分子和O3分子可继续在吸附点

位上发生反应. 表面Lewis酸位的酸性强弱直接影响表

面羟基的强弱, 进而影响O3分子的吸附和活化. 不同晶

面金属原子的配位数不同, 配位不饱和度越高, 其获得

配位饱和表面的倾向就越强, 对应Lewis酸性越强[25].
CeO2晶体的(100)和(110)面上Ce4+的配位不饱和度均为

2, 高于不饱和度为1的(111)面, 因此(100)和(110)面结

合吸附水分子形成表面羟基的能力也更强[25]. MnTiO3

的(0001)面主要由配位不饱和的Mn和Ti原子占据, 比

饱和原子比例更高的(0110)面更易吸附水分子并形成

表面羟基, 促进O3分子分解产生多种活性氧物种, 提高

了对氯苯酚(4-CP)的降解率[23]. MgO不同晶面上的配

位数依次降低: (111) > (110) > (100) ≈ (200), 对水分

图 4 (网络版彩色)MgO煅烧产物的特征[41]. (a)氮气吸附-脱附等温线; (b)孔径分布曲线; (c) MgO在空气中煅烧产物的SEM图; (d) MgO在真空

中煅烧产物的SEM图
Figure 4 (Color online) Characteristic of calcined MgO[41]. (a) Nitrogen adsorption-desorption isotherm; (b) pore-size distribution curve; (c) SEM
images of the calcined MgO in air; (d) SEM images of the calcined MgO in vacuum

图 5 (网络版彩色)R300-CeO2催化臭氧化反应机理示意图[44]

Figure 5 (Color online) Schematic representation of ozonation
mechanisms catalyzed by R300-CeO2

[44]
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子的吸附能力也依次降低[7].
与传统金属氧化物不同, 金属羟基氧化物因表面

和结构中含有大量羟基, 被认为是高效的O3催化剂. 目
前已被报道的展现出O3催化活性的金属羟基氧化物包

括羟基氧化铁(FeOOH)[45]、羟基氧化锰(MnOOH)[46]、
羟基氧化铝(AlOOH)[47]、羟基氧化锌(ZnOOH)[48]、羟

基氧化铈(CeOOH)[49]以及羟基氧化铁锰(α-Fe0.9Mn0.1-
OOH)[50]、羟基氧化铈铁(Ce0.1Fe0.9OOH)

[51]等二元金属

复合羟基氧化物. 水分子在金属羟基氧化物晶面上吸

附的研究报道主要集中于FeOOH[52,53]. 针铁矿(α-
FeOOH)作为FeOOH中热力学最稳定的多晶型物, 具有

典型的针状形态, 沿长轴主要暴露(110)晶面, 同时含有

少量(100)晶面, 两端主要暴露(021)面, 其中(110)和
(100)晶面的暴露比例可高达90%, 而(021)面的暴露比

例约为10%[54~56]. α-FeOOH的暴露晶面上共存在3种表

面羟基: 单配位羟基(s-OH)、二配位羟基(μ-OH)和三

配位羟基(μ3-OH), 3种羟基在表面结构上的存在形式

见图6[57].
Russell等人[58]的研究表明, α-FeOOH晶体结构由

八面体Fe-O和Fe-OH紧密堆叠而成, 结构中每个羟基

均与[001]轴向上的3个铁原子相连. (110)面上同时存

在s-OH、μ-OH和μ3-OH三种羟基, 而(021)面上只存在

s-OH和μ-OH两种羟基[54]. 为了明确α-FeOOH暴露晶面

上起O3催化作用的主要羟基种类, Zhang等人[59]以D2O
作为羟基探针, 磷酸作为表面羟基活性位掩蔽剂对α-
FeOOH催化O3的活性进行了测试, 结果表明, FeOOH
表面由水分子解离产生的表面羟基才是催化O3的主要

活性, 而非结构羟基μ-OH和μ3-OH. 这也说明并非所有

羟基都具有促进O3分解产生•OH的高活性. 它们的催化

活性与表面MeO–H键的性质有关. α-FeOOH的表面

FeO–H键因O–H…O距离较长(2.747 Å)而相对较弱[60],
导致其亲电H和亲核O对分子O3具有高亲和力, 利于表

面OH–O3结合[45]. 因此, α-FeOOH的表面羟基在促进O3

分解生成 •OH方面表现出更高的催化活性 (式 (3)~
(8))[45]:
≡FeOH + O3 ↔ ≡FeOH(O3)(S) (3)
≡FeOH(O3)(S) ↔ ≡Fe(O)OH(S) + O2 (4)
≡FeOH(O3) + O3 +H2O(S) ↔ ≡FeOH + •OH
+ O2

•− + O2 + H+ (5)
O2

•− + O3 ↔ O3
•− + O2 (6)

O3
•− + H+ ↔ HO3

• (7)
HO3

• ↔ •OH + O2 (8)

(3) 暴露晶面影响有机污染物吸附过程. 有机物可

直接吸附在催化材料表面, 通常吸附能更高的晶面有

利于表面有机物的吸附, Co3O4暴露的(111)面对环丙沙

星(CIP)的吸附能力强于(311)和(400)面, 促进了CIP的
快速降解和矿化[61]. 高暴露(110)面的金红石TiO2纳米

纤维尽管不能有效促进O3分解, 但可高效吸附水中安

定类药物地西泮, 且被(110)面吸附的地西泮容易通过

HCO过程氧化降解[27]. 此外, 暴露晶面表面的羟基也

对目标物有吸附作用. He等人[17]证明, TiO2(001)晶面

产生的表面羟基数量高于(101)面, 可强化草酸的吸附

和降解.

2.2 强化自由基产生速率

O3在酸性溶液中稳定, 碱性溶液中易分解. 同理,
由于水相O3的亲电特性, 表面碱度较高的暴露晶面可

提高O3的分解和自由基产生速率[34]. (100)晶面暴露的

CeO2分解O3产生•OH的速率高于(110)和(111)[44]. 由于

CeO2表面配位不饱和状态及表面缺陷位点数量不同,
CeO2晶面表现出不同的碱度, 强弱依次为(100) > (110)
> (111). Chen等人[7]制备了不同晶面暴露的MgO, 其中

(111)的等电荷点(pHpzc)值最高, 对应碱度也强于其他

晶面. 当溶液pH低于pHpzc时, MgO将以Mg-OH2+的形

式带正电存在, 吸引OH−形成表面碱性微环境, 更易引

发O3分解为•OH, 强化O3分解和自由基生成速率[62]. 高

比例(100)暴露的WO3在Vis/O3工艺降解头孢氨苄中亦

有类似表现[63].

图 6 (网络版彩色)α-FeOOH表面3种不同类型羟基配位形式[57]

Figure 6 (Color online) Three types of coordination hydroxyl groups
on the surface of α-FeOOH[57]
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2.3 强化电子转移

O3分解和污染物降解过程中均存在多步电子转移

过程, 暴露晶面可通过强化电子转移加速HCO过程.
CeO2的(100)晶面富含氧空位(oxygen vacancies, OVs),
可作为O3的吸附和活化的活性位点. CeO2表面的OVs
作为电子供体与O3通过静电力/氢键结合, 电子从周围

的Ce3+转移到O3上, 生成活性氧物种(O3
−/O3

2−), 再通过

链式反应生成O2
•−/•OH/1O2等活性氧物种氧化目标

物[64](图5). 在整个氧化过程中, 电子从Ce3+转移到O3并

诱导O3分解为活性氧物种, 晶格氧可协助表面Ce4+还
原再生为Ce3+, 使得该HCO催化剂可循环利用. Xu等
人[65]发现, 在Fe掺杂的CeO2中, CeO2(100)晶面上的

Ce4+被Fe3+取代后生成了大量OVs, 有利于增强电子传

递能力. 此外, Li等人[61]对O3吸附在Co3O4(111)晶面前

后费米能级附近的态密度进行了计算, 结果表明, O3络

合后的活性位点具有更高的亲和度与电子电导率, 电

子转移能力显著增强.
综上所述, 在HCO过程中, 通过调控暴露晶面可以

强化催化材料表面O3、水和有机物的吸附, 加快O3分

解生成自由基的产生速率, 强化O3分解和污染物降解

过程中的电子转移过程.

3 晶面调控催化材料在HCO中的应用

晶体的不同暴露面可展现出不同的催化性质, 因

此调控晶体合成过程以选择性暴露目标晶面可以较大

程度地提升HCO性能, 如图7所示. 就降解水中污染物

角度而言, 不同暴露面展现出不同的表面活性点位、

氧空位数量及表面碱度. 通过调控特定暴露面比例展

现出较多表面活性位点及氧空位, 表面高碱度可提升

表面吸附能力以及促进O3分解. 在氧化难降解有机物

方面, 晶面调控的HCO催化材料可使O3有效分解成氧

化能力更高的活性氧物种, 不仅能实现难降解有机物

的深度降解, 还能够通过控制O3投量改变污染物的氧

化程度, 进而调控氧化中间产物的种类和生物毒性. 在
杀菌性能方面, 主要利用特定暴露面在反应过程中产

生大量自由基攻击细菌以破坏其生理结构, 达到致死

目的. 此外, O3的氧化性能易将水中溴离子(Br−)转化

为具有较大危害的溴酸盐(BrO3
−), 而特定晶面具有抑

制BrO3
−形成的能力而得到推广. 晶面调控催化材料在

HCO与其他高级氧化技术联用中也展现出较大应用潜

力, 但目前有关晶面调控材料在HCO过程中的实际应

用仍存在一定局限. 下面将具体介绍晶面调控催化材

料在HCO中的应用范围与局限.

3.1 强化难降解有机物降解

不同浓度的农药、染料和医药化工中间体等难降

解有机物可存在于工业废水、生活废水和饮用水水源

中. HCO通过链式反应生成自由基将大分子有机物断

键转化为小分子, 提高可生物降解性或直接矿化污

染物.
Afzal等人[44]在300°C碱热法下制备的CeO2(100)在

HCO中可有效降解对硝基苯酚, 反应75 min后总有机

碳(total organic carbon, TOC)去除率约为71%. He等
人[17]通过水热法制备的TiO2催化剂最高可暴露75%左

右的(001)面, 240 min反应时间内对草酸的化学需氧量

(chemical oxygen demand, COD)去除率可达88%. Wang
等人[23]合成的具有(0001)面高度暴露的新型单晶六方

MnTiO3纳米片在HCO中催化10 min即可对4-CP实现

100%的降解率, 60 min可实现92.2%的TOC去除率.
Chen等人[40]制备的暴露(111)晶面的MgO催化剂, 在硝

基苯流量恒定为3.92 L m−2 min−1条件下, 连续反应24 h
内去除率可保持在90%以上,反应后的催化剂颗粒可通

过膜分离技术从处理水中回收, 有效解决了工程应用

问题.
在上述提到的有机物降解研究中, 吸附是O3催化

图 7 (网络版彩色)晶面调控催化材料对HCO的影响及应用
Figure 7 (Color online) The impact and application of facet engineer-
ing catalysts in HCO processes
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氧化的第一步, 甚至是针对性降解一些有机物(如草酸)
的关键限速步骤. 具有较强活性位点或较高吸附能的

特定晶面促进了表面O3、水及有机物的化学吸附, 有

效提升了反应速率. 在O3分解和污染物降解的多步电

子转移过程, 表面碱度较高的暴露晶面可提高O3的分

解和自由基产生速率, 促进链式反应进行; 同时, 氧空

位含量高的晶面有利于增强电子转移, 进一步加速分

解过程. 然而部分研究表明, 部分暴露晶面可能更易吸

附污染物从而占据较多活性位, 导致可供O3分解的活

性位数量减少[66~68]. 此外, 晶面能较高的暴露晶面会使

部分降解产物难以脱附, 使反应过程中可供污染物和

O3吸附的活性位迅速减少[69,70], 因此HCO催化材料晶

面暴露的种类和比例应处于适宜的范围.

3.2 强化灭菌

(111)晶面暴露的纳米MgO在HCO中表现出良好的

灭菌活性, 对大肠杆菌和金黄色葡萄球菌活性的抑制

作用均强于市售MgO或直接O3氧化. 在5 mmol L−1投

量MgO(111)存在下, 60 s内大肠杆菌的失活效果即可

达到8 Log, 展现了晶面调控MgO HCO灭菌的能力[64].
(111)晶面暴露的纳米MgO可强化•OH和O2

•−的生成, 这

些活性氧化物种会攻击破坏细胞膜导致细胞破裂, 达

到高效灭菌目的. 但现有研究重点关注的是晶面调控

HCO催化剂对O3分解生成活性氧物种的强化过程, 并

未针对不同晶面与细菌病毒之间吸附作用及细菌病毒

灭活后的复活过程进行深入研究.

3.3 抑制HCO过程中BrO3
−的形成

O3可将水中Br−氧化成中间产物次溴酸(HOBr/
BrO−), 进一步氧化成可致癌的BrO3

−, 因此减少O3处理

过程中BrO3
−的生成是水处理应用中的一大挑战. Chen

等人[25]发现, (100)晶面暴露的CeO2在强化HCO降解磺

胺甲恶唑的同时, 可有效抑制BrO3
−的生成. 当Br−初始

浓度为1.0、2.0、34.0、65.0 mg L−1时, 与未调控的

CeO2相比, CeO2(100) HCO过程中BrO3
−的生成分别减

少了29.6%、38.8%、52.4%、66.4%. Xu等人[65]合成的

Fe掺杂(100)晶面暴露的CeO2纳米立方在HCO降解4-
CP过程中对BrO3

−生成的抑制率可达60.2%~85.4%.
由于CeO2(100)表面具有大量的强Lewis酸位点, 有

利于O3分解产生还原性物种, 可将中间产物HOBr/
BrO−还原为Br−, 抑制了BrO3

−的生成. 此外, CeO2(100)
表面生成的还原性物种还有利于将Ce4+还原为Ce3+, 可

进一步强化BrO3
−和HBrO/BrO−的还原, 从而有效抑制

BrO3
−及含溴中间产物生成. 尽管晶面调控的HCO材料

能展现BrO3
−的抑制作用, 但过程中消耗了部分O3用于

产生还原性物质, 这可能会导致实际用于HCO过程的

O3投量降低而影响处理效果. 此外, 对于水中Br−浓度

较高的沿海或深井水源, 应在工艺设计中避免采用

HCO等氧化法以规避潜在的BrO3
−生成风险.

3.4 抑制毒性氧化副产物

直接臭氧氧化过程中易产生生物毒性较高的氧化

副产物, Weng等人[71]研究了O3氧化城市污水处理厂反

渗透浓水后的生物毒性变化, 结果表明, 尽管反渗透浓

水的TOC显著降低, 但部分氧化副产物对斑马鱼的生

物毒性则超过了原水. 与直接臭氧氧化相比, 尽管HCO
过程中产生的•OH氧化能力显著增强(2.8 eV), 且对目

标物氧化的选择性较小, 但深度氧化通常需要的O3投

量较高, 且将污染物进行深度氧化或完全矿化并不是

经济有效的水处理手段[72~75]. 因此, 研究HCO过程中

中间产物的生成及毒性的变化趋势很有必要, 尤其是

当水中污染物并未被深度氧化时, 生成的中间产物的

生物毒性更值得关注[76].
Yan等人[77]以(110)和(111)晶面暴露的α-Fe0.9Mn0.1-

OOH作为催化剂, 研究了HCO降解造影剂碘海醇过程

中中间产物对斑马鱼卵的毒性影响 . 当HCO反应

20 min后, 5.318 μmol L−1碘海醇的降解产物溶液对斑

马鱼卵的存活率从反应前的72%提高到了96%, 孵化率

从67%提高到了90%, 说明HCO过程中碘海醇降解产物

的生物毒性被有效去除, 但文中并未提及实验过程中

催化剂和O3的投量, 也并未提及测试水样中主要的降

解产物种类, 因此无法判断碘海醇的降解程度. Kerma-
ni等人[78]以暴露(200)晶面为主的纳米MgO为催化剂对

含40 mg L−1的甲硝唑(MNZ)废水进行HCO处理. 当1 L
的反应液中加入0.25 g L−1 MgO和0.15 g O3并反应

20 min后, MNZ被降解生成氯仿、2,4-二甲基恶唑和3-
乙酰-2-恶唑烷酮等中间产物, 且这些中间产物对大型

蚤(D.magna)的24 h接触生物毒性较原MNZ废水降低

了59%. Chen等人[79]通过晶面调控制备(111)面暴露的

MgO, 与(200)面暴露的MgO相比, 相同反应条件下, 4-
CP的TOC去除率由46.8%提升至72.8%, 实现了4-CP的
深度氧化, 但O3投量和4-CP的摩尔比值达到了6:1.

以上结果说明, 尽管晶面催化HCO过程并未实现

污染物的深度降解或完全矿化, 但依旧能够有效破坏
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污染物的生物毒性基团从而达到降低中间产物生物毒

性的目的. 在实际研究中, 晶面催化HCO过程中O3投量

和污染物的化学计量比则显著影响污染物的降解程度

及中间产物的种类, 还会影响BrO3
−等其他副产物的生

成, 因此O3投加量的选择应谨慎考虑. 此外, 不同种类

污染物的生物毒性机制也不尽相同, 对于不同生物(如
菌类、浮游生物、鱼类、植物和哺乳类)显现毒性的

大小区别较大. 因此, 在探究晶面催化HCO过程中降解

产物的生物毒性时, 应根据污染物的主要毒性作用机

制选择合适的指示生物.

3.5 强化HCO与其他高级氧化过程技术联用

部分晶面调控的催化材料不仅可以强化HCO过

程, 还可以强化其他高级氧化过程(advanced oxidation
processes, AOPs)技术, 因此这些材料具有潜在的强化

HCO与其他AOPs联用的能力.
过臭氧化体系(O3/H2O2)作为饮用水处理中应用最

广泛的AOPs技术之一[80], 得益于H2O2对于传统O3工艺

的较强适应性[81], 而晶面调控催化材料的应用进一步

强化了过臭氧化体系对污染物的降解效能. 由于过臭

氧化体系存在O3和H2O2两种氧化剂, 因此晶面调控催

化材料强化过臭氧化体系的机理主要有: 一是仅活化

O3; 二是仅活化H2O2; 三则是同时活化O3和H2O2实现

过臭氧化体系的强化. 但由于通常H2O2比O3更难活化,
因此一般能活化H2O2的催化剂也能同时活化O3. Mous-
savi等人[82]将MgO强化的过臭氧技术(O3/MgO/H2O2)与
序批式生物反应器(sequencing batch reactor, SBR)联用

以降解含有高浓度甲醛的福尔马林生产废水, 反应体

系中所用的MgO主要暴露面为(200), 而非其他报道中

具有最佳催化性能的(111)晶面[7,30], 但仍展现出卓越的

活性氧物种生成能力. O3/MgO/H2O2的强化机理主要是

通过MgO表面吸附O3(MgO-sO3)进而生成MgO表面吸

附活性氧O(MgO-sO•), 进一步促进H2O2活化分解生成

MgO表面吸附•OH(MgO-s•OH)和自由•OH, 具体反应过

程如下[82]:
O3+(MgO-s) → (MgO-sO3) (9)
(MgO-sO3) → (MgO-sO•)+O2 (10)
(MgO-sO•)+2H2O2+O3 → (MgO-s•OH)+3•OH+2O2 (11)
H2O2+2O3 → 2•OH+3O2 (12)

在反应2 h后, O3/MgO/H2O2可实现7000 mg L−1甲

醛废水的79%甲醛降解率和65.6% COD去除率, 并使

得后段SBR得以稳定运行, 最终使出水实现甲醛的完

全降解和98%的COD去除率. Chen等人[79]研究了(001)
面暴露的CeOx纳米方块, (110)面暴露的CeOx纳米棒及

(111)面暴露的CeOx纳米八面体在过臭氧化体系中降解

20种药物的效能, 结果表明, (111)面暴露的CeOx纳米八

面体显示出最高效的过臭氧强化能力. 与(001)面和

(110)面相比, H2O2会更加稳定地吸附在CeOx(111)面的

OVs上, 形成OVs-OOH, 进而引发O3分解生成•OH和

O2
•−. 同样的机理在以CeOx@SiO2作为催化剂的过臭氧

过程中也可被观察到[83]. Kohantorabi等人[84]通过煅烧

红土制得了主要成分为(110)和(202)晶面暴露的α-Fe2
O3用于催化臭氧和过臭氧降解扑热息痛, 该催化剂不

仅能够提供表面羟基作为活性位促进O3分解, 还能够

通过表面Fe2+/Fe3+循环同时促进O3和H2O2的分解.
光臭氧化体系(UV/O3、Solar/O3和Vis/O3)是目前

研究较为广泛的AOPs联用技术之一, 部分半导体催化

材料可以引发UV与O3之间的协同效应, 促进活性氧的

形成, 加速水处理过程[85,86]. Mena等人[87]发现, 高表面

能的(100)面主导的CeO2纳米立方体在太阳辐射下表

现出明显的光催化活性, 在太阳辐射与O3共同作用下,
120 min内可去除80%的TOC. Xu等人[65]合成的(100)晶
面主导的5%Fe-CeO2纳米立方体表现出协同引发HCO
和光催化的能力, 可在9 min内完全降解50 mg L−1的4-
CP, 一级动力学常数k是无(100)晶面CeO2的1.67倍.
Yang等人[63]制备的(002)暴露的WO3在Vis/O3/WO3体系

中对草酸的去除率可比(100)暴露的WO3提升24.9%, 对
头孢氨苄TOC的去除率可提升9.3%. 以上几种催化材

料在形貌、晶相和能带结构上均存在差异, 但都表现

出光催化体系与O3之间明显的协同作用. 由于O3能显

著促进表面电荷分离, 因此催化剂本身的电荷分离性

能不加以过多考虑. 而通过对特定晶面的选择与调控,
优化能带结构, 增强O3的光电子捕获效率, 能进一步提

升协同作用, 提高反应效率.
臭氧过硫酸盐(O3/PMS)体系的研究也在近年兴起.

Li等人[61]制备的(111)晶面暴露的Co3O4/MCM-48催化

材料具有协同催化O3/PMS的能力, 可显著提高CIP的
TOC去除率. Co3O4的(111)晶面作为主要活性位点显著

提高了PMS、CIP和O3的吸附, 通过诱导O3和PMS联合

活化, 可以同时产生硫酸根自由基(SO4
•−)和•OH, 促进

了体系中的电子转移.
晶面调控的催化材料在HCO和其他AOPs技术联

用中可展现出多种作用, 优势明显, 且催化材料往往具

有同时强化HCO技术和其他AOPs技术的能力. 但从实
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际应用的角度来看, AOPs技术的联用会显著增加设备

投资成本, 并非只是两套设备投资的简单叠加, 且运行

调试和维护过程的成本也会相应增加[88,89]. 此外, 研究

人员重点关注AOPs联用技术的处理效果, 却易忽视处

理过程中投入的能量使用效率或氧化剂有效利用率,
这在实际应用中应予以重点考虑.

3.6 实际工程应用

目前有关HCO催化材料在实际工程中应用广泛,
且报道较多, 主要处理对象为焦化废水[90]

、印染废

水[91]和饮用水[92]等. 但这些实际工程应用的报道内容

主要集中在水质指标分析、工艺条件优化和经济性分

析, 而针对晶面调控HCO催化剂本身的性质探究和催

化机理解析方面的报道多处于小试阶段, 有关晶面调

控HCO催化剂的中试或应用实例报道较少.
Wei等人[93]制备了系列镍诱导碳-氧化铝复合骨架

的高效O3催化剂(NiCAF)用于煤化工废水的实际处理.
该系列催化剂以(311)、(400)和(440)晶面暴露的γ-Al2O3

小球作为催化剂核心, 通过简单一步热解法在核心外

包覆金属掺杂的镍诱导碳壳. 其中, 制备的碳壳孔道负

载铜钴的NiCAF催化剂(CuCo/NiCAF)主要暴露出负载

Cu的(311)、(400)和(440)晶面, Cu和Co表面活性位和

碳壳表面含氧官能团是催化O3的主要活性中心(图8).
CuCo/NiCAF在中试中展现出优异的HCO催化性能, 反

应装置如图8所示, 将150 kg CuCo/NiCAF装填在圆柱

形反应器中 , 在煤气化实际废水进水 C O D为

130 mg L−1, O3浓度为200 mg L−1, 水力停留时间(hy-
draulic retention time, HRT)为30 min的条件下, 出水

COD可降至29.2 mg L−1, 臭氧利用率(ΔCOD/ΔO3)可达

2.61. 而且, 小试装置连续稳定运行120 d, 出水效果稳

定, 出水指标远高于国家标准.
He等人 [90 ,94]以负载MnxCe1–xO2的γ-Al2O3小球

(MnxCe1–xO2/γ-Al2O3)作为HCO催化剂开展了焦化废水

实际工程处理效果的研究. 从制备方法的相似性判断,
该催化剂的主要活性成分可能为(111)晶面暴露的

MnO2和(111)、(220)晶面暴露的CeO2
[95]. 该催化剂的

实际应用工程现场装置见图S1, HCO段设置在生化处

理段后, 催化剂被装填在高7 m, 直径2.8 m的反应器中

稳定运行885 d, 该工艺段COD去除率稳定在45.6%以

上. 催化剂晶面和表面吸附的无机盐会掩蔽HCO的活

性位, 可通过每7 d进行的水气联合反冲洗实现无机盐

的去除和催化剂的再生.

在饮用水处理中, HCO过程常与生物活性炭(biolo-
gical activated carbon, BAC)滤池联用, HCO过程用于去

除部分COD和提高难降解有机物的可生化性, BAC则
进一步去除部分COD, 并降解HCO段中可能生成的消

毒副产物[96]. Hou等人[97]采用暴露复合晶面的蜂窝陶

瓷(主要成分为2MgO-2Al2O3-5SiO2)负载锰、铁和钾等

金属氧化物的复合材料(Mn-Fe-K-HC)作为HCO催化

剂, 用于饮用水深度处理实际工程[98~101]. 运行期间, 进
水高锰酸盐指数(CODMn)在4.64~9.92 mg L−1之间, O3

投量不高于2 mg L−1, 接触时间为12 min, 工艺段出水

CODMn去除率在10%~20%之间, 并能稳定提高水质的

可生化性, 使得BAC出水CODMn去除率升至30%~50%,
全HCO+BAC工艺段稳定运行699 d.

尽管HCO实际应用的报道较多, 但具体阐述晶面

调控催化材料的报道较少, 主要原因如下.
(1) 商用HCO催化剂通常有专利保护或配方保密,

在研究和使用过程中常用特殊代号代替, 即使有晶面

调控过程, 也无法查证催化剂的制备方法和表面特性.
文志军等人[102]和栗文明等人[103]在报道中均提到HCO
催化剂的活性组分为金属氧化物, 但没有具体描述

特性.
(2) 商用HCO催化剂追求制备成本和使用稳定性,

因此在设计合成时通常会选取主要暴露晶面较为单一

稳定的催化材料. 例如, 稳定(311)、(400)和(440)晶面

暴露的γ-Al2O3是常见的HCO催化剂, 若进行其他晶面

暴露的调控则会显著增加制备成本[90,100,103,104].
(3) 商用HCO催化剂在实际应用中被填充在大型

填料塔内, 且处理水质较为复杂, 现场实验条件有限,
无法随时取出分析暴露晶面对催化效果的贡献及机理,

图 8 (网络版彩色)CuCo/NiCAF催化剂的催化效能、机理和中试装

置图[93]

Figure 8 (Color online) Performance and mechanism of CuCo/NiCAF
during catalytic ozonation and the used pilot-scale apparatus[93]
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因此较难发表相关论文. 方帷韬等人[105]报道了蜂窝陶

瓷模块HCO催化剂在饮用水厂的应用, 但蜂窝陶瓷模

块装填入O3接触池后不便取出.
现有HCO催化剂的实际应用中也暴露出部分问

题. 例如, 水中胶体和大分子絮体会覆盖催化剂晶面与

表面; O3传质速率慢导致O3利用率不高; 催化剂失活或

流失等[102,106]. 通过晶面调控可改变HCO催化剂的表面

性质, 例如晶面能、特征目标物吸附能和亲疏水性等,
从而提高HCO催化剂应对复杂水质变化的催化活性和

稳定性, 这也是未来晶面调控HCO催化材料设计制备

时需要重点考虑的因素.

4 结论与展望

本文综述了近年来晶面调控HCO催化材料在水处

理中的综合应用, 首先梳理了现有晶面调控HCO催化

材料的合成方法, 并按照催化臭氧的增强机理进行归

纳, 形成如下结论: (1) 通过晶面调控可改变HCO催化

材料表面对O3、水分子和有机物的吸附行为, 强化吸

附; (2) 通过晶面调控可改变HCO催化材料的表面微环

境, 强化自由基产生速率; (3) 通过晶面调控可改变

HCO催化材料的表面原子排布和配位方式, 强化电子

转移.
现今, 以稳定晶面暴露催化材料为主的HCO技术

已被广泛应用于水处理领域中的多个方向, 代表着对

晶面调控HCO催化材料的设计开发应提高到新的水

平. 随着水质安全保障热点领域研究的深入和材料科

学的发展, 晶面调控HCO催化材料的研究水平也在不

断提高, 已逐渐由早期单金属氧化物单晶面暴露调控

逐渐拓展为面向复合材料多功能晶面群暴露调控, 研

究目标也从解决单一水质问题拓展为解决复杂水环境

综合问题. 然而, 目前该领域在科学探究的深度和实际

应用的广度上仍面临一定问题, 如晶面调控HCO催化

材料的定向晶面暴露设计理论体系的建立、催化材料

的批量化制备、HCO过程中的稳定性问题等. 此外, 晶
面调控HCO催化材料的三相(催化剂固体、O3气体和

污染物水溶液)界面催化机理仍有待深入探究. 基于以

上问题, 提出以下未来研究方向与重点: (1) 开发绿色

合成路线. 目前大多数晶面调控HCO催化剂的合成策

略涉及使用大量的形貌控制剂、有机溶剂和矿化剂

等, 且部分晶面诱导剂还需要额外溶剂从催化材料表

面洗脱. 有机试剂的使用不仅影响晶面和活性位暴露,
其残留还会干扰HCO催化活性的效能测试和机理研

究, 因此亟须开发不需要过多试剂辅助的绿色合成路

线. (2) 扩展催化剂种类设计研究范围. 目前晶面调控

HCO催化材料主要为金属氧化物, 随着材料化学的发

展, 稳定晶面暴露的金属有机骨架、共价有机金属骨

架和氢键有机骨架等材料日益受人关注且展现出众多

优异的催化特性, 因此可将晶面调控HCO催化剂的种

类从单一金属氧化物拓展至其他种类材料. (3) 完善晶

面调控设计理论基础. 现有晶面调控HCO材料的设计

策略仍集中在构建具有高密度低配位原子的晶面. 未

来设计应以O3化学特性和污染物化学结构特征为基

础, 从反应界面原子结构和表面电子结构协同机制角

度出发设计可控晶面, 并完善晶面调控的理论基础.
(4) 深入探究界面催化机理. 可通过构建系列特殊暴露

晶面的HCO催化剂作为模型, 使用原位表征和单分子

界面结构表征等技术对O3、水分子和污染物在界面上

的吸附活化行为进行解析, 并以现代仿真模拟和理论

计算作为辅助, 进一步提高晶面调控HCO催化机理的

认识水平.
总之, 精确合成、高级表征和理论模拟的交叉研

究有助于深入探究晶面调控与HCO催化性能机制间的

内在联系, 而绿色合成和成本控制则有助于拓宽实际

应用中晶面调控HCO催化材料的种类和应用范围.
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Summary for “催化臭氧净水过程中催化材料晶面的作用”
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Although ozone has been widely used in water treatment due to its strong oxidation and sterilization abilities, it reveals
slow reaction rate with refractory organic pollutant. Heterogeneous catalytic ozonation (HCO) technology has been widely
used for removal of refractory organic compounds and improving the biodegradation properties of wastewater. Metal
oxides are stable and effective catalysts for HCO. However, not much choice can satisfy the critical requirements of water
treatment, such as environmental safety, economic efficiency, availability, catalytic activity and recovery. Crystal facet
engineering tunes the atomic arrangement on the surface of metal oxide, resulting in the exposure of specific crystal facets.
The type and ratio of exposed crystal facets can significantly affect the efficiency of ozone decomposition, pollutant
degradation and disinfection by-product generation during the HCO process. This review comprehensively summarizes
and comments on the current crystal facet control methods for the synthesis of HCO catalysts for the first time. The
methods are classified into bottom-up methods and top-down methods; the former contains crystalline surface adsorption,
solvent conditioning and supercritical oxidation methods, while the later includes thermal decomposition and direct
calcination methods. The enhancement mechanism of HCO processes induced by crystal facet engineering is discussed.
The modified HCO catalysts are strengthened not only in absorption function, revealing different adsorption behaviors for
O3, water molecule or organic pollutants, but also in free radical producing rate due to the change of surface micro
environments. The surface atomic arrangement and coordination mode of modified HCO catalysts may also be changed,
leading to the more rapid electron transfer. Finally, the applications of integrated crystal facet modified HCO catalysts in
water treatment for the past few decades are synthetically summarized, including the degradation of organic matter,
enhanced sterilization, bromate and toxic organic by-products control in HCO processes. The crystal facet engineering
modified HCO technologies used in full scale applications or coupled with other advanced oxidation techniques are also
presented. Considering that the crystal facet engineering modified HCO material still faces some problems in the depth of
scientific exploration and the breadth of practical applications, several significant issues to be solved are listed in the
current review, including how to establish the theoretical system for directionally controlling the crystal face exposure, how
to mass-produce the facet engineering modified HCO catalysts economically and efficiently, and how to guarantee the
stability of the facet engineering modified catalysts during the HCO processes. To address these issues, some future
research directions and priorities are proposed. The intrinsic relationship between crystal facet regulation and HCO
performance and mechanism should be deeply explored through the intersection of precise synthesis, advanced
characterization and theoretical simulation. More types of facet engineering modified HCO catalysts can be applied in
practical treatment processes by selecting low-cost green synthesis methods, and so the application will be widened.
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