
 

DOI:10.7524/j.issn.0254-6108.2025041603            CSTR:32061.14.hjhx.2025041603
邢一帆, 方乐, 张成, 等. 微藻-生物炭体系多级耦合机制与工程闭环调控[J]. 环境化学, 2025, 44（11）: 1-10.

XING  Yifan,  FANG  Le,  ZHANG  Cheng,  et  al.  Multilevel  coupling  mechanisms  and  closed-loop  engineering  regulation  of  a  microalgae-

biochar synergistic system[J]. Environmental Chemistry, 2025, 44 （11）: 1-10.

微藻-生物炭体系多级耦合机制与工程闭环调控 *

邢一帆1,2,3　方    乐1,2,3 **　张    成1,2,3　李    夏1,2,3

（1. 北京师范大学自然科学高等研究院，珠海，519087；2. 北京师范大学环境学院，北京，100875；

3. 北京师范大学环境学院湿地环境保护与生态修复全国重点实验室，北京，100875）

摘　要　抗生素滥用致使全球性水环境污染问题日益严峻，对生态安全构成重大威胁. 在此背景下，微

藻-生物炭协同体系为应对这一难题开辟了绿色低碳的全新路径，凭借生物-材料耦合作用，达成“污染净

化-资源再生”的双效协同目标. 本文深入系统地对微藻-生物炭协同体系的多尺度作用机制及其工程化潜

力展开综述，详述二者相互作用的分子机制，剖析协同去除抗生素的具体途径，并前瞻性地提出运用该

体系构建“废水处理-生物质转化-材料再生”全闭环工程系统的构想，力求为废水抗生素处理这一领域贡

献一种绿色且可持续的解决方案.
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Abstract　 The  rampant  misuse  of  antibiotics  has  led  to  a  global  water  pollution  crisis,  posing
significant  threats  to  ecological  security.  In  this  context,  the  microalgae-biochar  synergistic  system
emerges  as  an  innovative,  green,  and  low-carbon  solution,  achieving  dual  objectives  of  pollutant
remediation  and  resource  recovery  through  bio-material  coupling  effects.  This  study  provides  a
comprehensive  review  of  the  multi-scale  interaction  mechanisms  and  engineering  potential  of  the
microalgae-biochar  system.  Specifically,  it  elucidates  molecular-level  interactions  between
components,  analyzes  synergistic  antibiotic  removal  pathways,  and  proposes  a  forward-looking
framework  for  constructing  a  fully  closed-loop  system  integrating  wastewater  treatment,  biomass
conversion, and material regeneration. This work aims to offer a sustainable and eco-friendly strategy
for addressing antibiotic-contaminated wastewater.
Keywords　microalgae-biochar  coupling system， treatment  of  antibiotic  wastewater，microalgae
resource recovery，low carbon wastewater disposal technology.
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抗生素作为 20世纪最重要的医学发现之一，在医疗和畜牧领域贡献卓越，但其过度使用已引发全

球性生态链式反应. 研究证实，医疗废水[1]、养殖排放[2] 与城市污水[3] 形成的复合污染网络，导致抗生

素广泛侵入饮用水源[4]、地表/地下水系[5] 及海洋环境[6]. 此类污染物在水体中呈现持久性残留特征，不

仅直接诱导抗生素耐药菌（antibiotic-resistant  bacteria，ARB）和耐药基因（antibiotics  resistance genes，
ARGs）的跨介质传播，更可能通过与重金属、微塑料等污染物的协同作用产生复合毒性效应 [7].
2000—2018年，中低收入国家抗生素年消耗量增速超 20%[8]，预计至 2025年全球每年因耐药性感染死

亡人数或突破 1000万 [9]. 尤为严峻的是 ， 含抗生素废水兼具微生物毒性 （ 半致死浓度 （ lethal
concentration 50%，LC50）<10 mol·L−1），超高有机物负荷（化学需氧量（chemical oxygen demand，COD）

1×104—8×104 mol·L−1）及抗生物降解性（生化需氧量（biochemical oxygen demand，BOD5）/COD<0.25）等

特性，构成环境治理的顽固壁垒[10]. 现有技术在此类废水处理中暴露系统性缺陷：吸附法面临二次污染

风险[10]，生物处理受抗生素毒性抑制效率低下[11]，而膜分离技术和电化学法则受限于高成本与污染物

累积问题[12]. 因此，亟需开发兼具高效去除率、低环境风险和经济可行性的深度处理技术，以破解当前

抗生素废水环境治理的困局.
微藻-生物炭协同体系通过生物-材料界面耦合机制，实现了污染物协同去除与资源化利用的双重

目标 . 在抗生素去除方面，该体系凭借生物炭的高比表面积、多级孔道结构、表面持久性自由基

（persistent free radicals，PFRs）[13] 与微藻的胞外聚合物（extracellular polymeric substances，EPS）、胞内酶、

光合电子构建了“物化吸附-氧化降解-生物转化”三重动态阻控机制，可实现抗生素的高效去除 [14 − 15].
在微藻资源化方面，生物炭的三维孔隙网络不仅隔离毒性物质，其负载的钠（Na）、钾（K）、钙（Ca）等微

量营养元素可供微藻利用使其细胞密度提升 2—3倍，同时通过静电相互作用与空间位阻效应实现微

藻定向富集（粒径 5—50 μm），使采收能耗降低 85%以上[16 − 17]. 因此，微藻-生物炭协同体系将污染物阻

控与生物质回收相结合，形成“污染控制-资源再生”双维耦合系统.
综上所述，微藻-生物炭协同体系通过三重创新破解了抗生素治理困局：首先，“物化吸附-氧化降

解-生物转化”跨尺度协同机制实现了抗生素多路径同步去除；其次，基于三维网络的微藻定向富集技

术突破了传统悬浮培养的高能耗瓶颈；最后，生物质转化为高附加值产物（如生物燃料）的系统设计，可

实现废水处理副产物的价值重构. 该技术为抗生素污染治理提供了兼具环境友好性与经济可行性的系

统解决方案，其生物-材料界面耦合机制对新型污染物治理技术研发具有范式意义. 未来需聚焦“分子

互作机制-工艺参数优化-工程应用潜力”的跨尺度研究，特别是界面反应动力学解析与规模化工艺集

成，以推动该技术从实验室向工程化应用的跨越.

 1    分子尺度：界面能质传递与定向调控机制（Molecular  scale:  interfacial  energy-mass transfer  and

directional regulation mechanism）

 1.1    生物炭孔隙限域-营养缓释双驱动调控

生物炭作为一种多孔碳材料，在微藻培养系统中通过物理吸附、化学调控及营养供给等多维度协

同机制，显著影响微藻的生长情况与代谢特征. 如表 1所示，所选用的微藻种类中，绿藻门（Chlorophyta）

占比超过 66.67%，其中小球藻（Chlorella）属因其高环境适应性及快速增殖特性成为主要研究对象. 与
之匹配的生物炭材料中，生物质衍生碳（如木质残余物、农作物壳类热解产物）占比达 100%，由于其较

低的灰分含量、较高的碳含量、较大的比表面积更适于与微藻细胞形成高效界面结合. 值得注意的是，

生物炭添加量与微藻生长响应呈现显著剂量依赖性. 从表格中可以看出，当生物炭投加量<1 g·L−1 时，

微藻生物量高于对照组，当投加量超过 5 g·L−1 时，生物量产量反而下降 50%左右. 生物炭对微藻生长

分子级调控如图 1所示.
（1）生物炭的孔隙网络（微孔<2 nm、中孔 2—50 nm、大孔>50 nm）通过物理-化学机制调控微藻生

长. 其多级孔道为微藻细胞（粒径 5—20 μm）提供定向附着位点，形成稳定的细胞-材料界面. 研究表

明，微孔限域效应缓解抗生素毒性（吸附效率>85%），并且花生壳磁性生物炭（CTS@FeBC）及木材生物

炭的介孔结构（15 nm）通过静电引力与微藻细胞壁多糖的羧基结合，增强细胞固定化效率，缩短生长适

应期，使生物量 10 d内提升 30%—80%[18 − 20].
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表 1    生物炭对微藻生长的影响

Table 1    The effect of biochar on the growth of microalgae
 

藻种类型
Microalgae species

培养基质
Culture medium

生物炭
添加量/
（g·L−1）

Amount of
biochar
added

生物炭种类
Biochar species

微藻生长指标
Growth index of microalgae

参考文献
Reference

原材料
Raw

material

改性方法
Modified
method

热解温度/℃
Pyrolysis
temperature

生物量/
（mg·L−1）
Biomass

生物量生产力/
（mg·L−1·d−1）
Biomass

productivity

光密度
Optical
density

Chlorella pyrenoidosa 模拟海水养殖废水 0.5 花生壳
FeCl3、
壳聚糖 600 747 — — [18]

Klebsormidiumflaccidum BG-11 150 木材 — 550 5509 [20]

Anabaena cylindrica BG-11 150 木材 — 550 2181.5 — — [20]

Chlorella vulgaris 养猪废水 — 玉米秸秆
NaOH、
MgCl2

550 1970 — — [24]

Chlorella vulgaris 模拟纺织废水 150 大型藻类 — 650 255.11 42.31 3.70 [25]

Chlorococcum sp. BG-11（1/3硝酸盐） 1 橄榄仁 — 400 1.41 — — [26]

Chlorococcum sp. BG-11（1/3硝酸盐） 5 橄榄仁 — 400 0.68 — — [26]

Chlorococcum sp. BG-11（1/3硝酸盐） 10 橄榄仁 — 400 0.71 — — [26]

　　注：“—”表示无相关数据，生长指标均为同实验下最高值.

　　Note: “—” indicates no relevant data. All growth indicators are the highest values under the same experiment.
 

 
 

图 1    生物炭对微藻分子级调控机制

Fig.1    Molecular-Level Regulation Mechanisms of Biochar on Microalgae 

 

（2）生物炭表面丰富的含氧官能团（—COOH、—OH）及 PFRs通过化学反应调控微藻生理状态[21 − 22].
研究发现，在含镉废水中，生物炭的羧基与 Cd2+形成稳定络合物（结合能 ΔG=-25.3 kJ·mol−1），降低游离

Cd2+浓度至<0.1 mg·L−1，抑制其对微藻光系统Ⅱ（PSⅡ）的氧化损伤 [23]. 同时，表面 PFRs通过非均相

Fenton反应降解有机污染物（如苯酚降解率>90%），减少其对微藻抗氧化酶（SOD、CAT）活性的抑制，

维持细胞内活性氧（ROS）平衡. 实验显示，添加生物炭的藻菌系统中微藻叶绿素 a含量提升 42%，光合

电子传递速率（electron transport rate，ETR）提高 1.5倍[24].
（3）生物炭中负载的 K+、Mg2+、Cu2+等金属离子通过跨膜转运蛋白（如 K+通道蛋白 KAT1、Mg2+转

运体 MGT）调控微藻营养代谢 [16, 25]. Tsavatopoulou等的研究证明，橄榄仁生物炭释放的 K+（0.8 mg·g−1）
可激活微藻丙酮酸激酶活性，促进糖酵解通量，使生物量提高至 1.41 mg·L-1[26]. 此外，生物炭诱导的氮

饥饿环境（C/N>20）通过抑制硝酸盐还原酶活性，上调乙酰辅酶 A羧化酶基因表达，促使脂质积累量增
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加 50%—70%，且棕榈油酸（C16:1）占比提升至 35%，优化生物柴油低温流动性（浊点<-10 ℃）[25].
（4）生物炭释放的溶解性有机碳（dissolved organic carbon，DOC）与微藻分泌的 EPS形成分子级共

生网络 . 例如，促进微藻-生物炭聚集体形成（粒径>200 μm），使光捕获效率提升 30%. 该互作还激活

EPS中多糖合成基因（如 glgC），增加胞外多糖分泌量（>150 mg·g−1），强化污染物吸附与跨膜转运能力，

使微藻对磷的吸收率提高至 95%[27 − 28]. 并且，生物炭通过调控微藻关键基因表达与代谢通路，实现生长

性能的分子级优化. 蛋白质组学分析表明，生物炭暴露上调普通小球藻（Chlorella vulgaris）中碳固定相

关基因（如 rbcL、rbcS）表达量 2—3倍，同时激活脂肪酸合成途径中 accD 和 fabH 基因，使脂质产率达

76.79 mg·g-1[25]. 基于此，可通过定制生物炭表面化学（如 N掺杂提升电子传递效率）或孔隙结构（分级孔

适配不同藻种），设计靶向调控特定代谢网络的工程化体系，为微藻高值化应用提供分子设计基础.
 1.2    基于界面化学的微藻采收强化机制

微藻细胞因粒径微小（5—50 μm）且表面带负电荷，在溶液中高度分散，导致传统采收技术（如离

心、过滤）面临高能耗（能耗占比 20%—30%）与低效瓶颈[29 − 30]. 如图 2所示，生物炭凭借其高比表面积

（>100 m2·g−1）、可调控表面官能团（—COOH、—OH等）及多级孔隙结构（微孔<2 nm、中孔 2—50 nm、

大孔>50 nm），通过界面化学作用突破微藻-溶液两相界面能垒. 例如，盐酸改性藻基生物炭通过酸处理

将比表面积从 22.8 m2·g−1 提升至 38.3 m2·g−1，孔隙体积增加 13%，其表面含氧官能团与微藻 EPS中的多

糖通过氢键及疏水作用形成稳定复合物，使铜绿微囊藻吸附率达 99.02%[31]. 这种界面互作不仅降低微

藻悬浮稳定性，还为后续分离提供化学锚定位点.
  

图 2    生物炭回收微藻机制

Fig.2    Mechanisms of microalgae recovery by biochar 

 

生物炭通过表面电荷工程精准调控微藻-材料界面静电行为. 微藻细胞表面负电荷（Zeta电位：−25 mV）

与阳离子改性生物炭（如壳聚糖包覆磁性生物炭 CTS@FeBC，Zeta电位：+15 mV）间的强静电引力

（DLVO理论计算势垒降低>80%）主导吸附过程[17, 32]. CTS@FeBC通过 Fe3+负载与壳聚糖涂层，实现磁

响应性（饱和磁化强度>30 emu·g−1）与高正电荷密度双重特性，在 pH=2—12范围内对小球藻回收效率

均>96%，且 2 min内完成磁分离[17]. 其作用机制涵盖：①静电吸引中和表面电荷，②磁颗粒诱导的“扫掠

絮凝”效应增强聚团，③孔隙限域（孔径 20 nm）固定单细胞 . Langmuir模型显示其最大吸附容量达

2.034 g·g−1，且循环 3次后效率保持 85.5%，验证了界面化学稳定性.
基于界面化学的微藻采收技术需兼顾效率与经济性. 通过定向修饰生物炭表面官能团（如氨基化

提升正电荷密度）或构建杂原子掺杂结构（如 N掺杂增强电子传递），可进一步优化界面吸附动力学.
例如，木质素衍生生物炭经 KOH活化后，表面季铵基团密度增加 2倍，使微藻絮凝速率提升 40%. 未来

研究应聚焦：①开发低成本表面改性工艺（如等离子体处理、生物质自掺杂）；②解析 EPS-生物炭分子

级互作机制（如傅里叶变换离子回旋共振质谱表征结合能分布）；③设计磁-电协同驱动分离装置，实现

能耗低于 0.5 kWh·kg−1 的生物质采收. 此类界面化学驱动的技术创新，有望将微藻回收成本降低至总

生产成本 15%以下，推动微藻技术在废水修复与生物能源领域的规模化应用.

 2    过程尺度：“物化吸附-氧化降解-生物转化”动态协同路径（Process scale: The dynamic coupling

pathway of “physicochemical adsorption-oxidative degradation-biological transformation”）

抗生素依据化学结构可分为大环内酯类（MLs）、磺胺类（SAs）、四环素类（TCs）、氟喹诺酮类
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（FQs）及 β-内酰胺类等广谱类别，其全球消费量持续激增——2000—2015年间 DDD（限定日剂量）总

量从 21.1亿攀升至 34.8亿（年增长率 3.9%），预计 2030年市场规模将较 2025年增长 67%至 423.35亿

美元 [33]. 这些抗生素在水环境中呈现持久残留特性，全球主要流域（长江、密西西比河等）频繁检出

SAs、TCs及氟喹诺酮类（FQs），浓度高达 mg·L−1 级，部分已突破生态安全阈值[34]. 然而，传统活性污泥

法对低浓度抗生素（ng·L−1—μg·L−1）去除效率不足 50%，且易引发 ARGs扩散. 因此，亟需开发基于“物
化吸附-氧化降解-生物转化”多机制协同的新型技术，通过界面功能强化（如自由基介导非均相氧化）、

跨物种代谢耦联（如微藻-菌群互作）及智能材料设计（如磁性响应载体），实现抗生素的高效靶向去除

与 ARGs传播阻断，破解当前水处理技术“效率-成本-生态风险”的三角困局.
 2.1    单一微藻系统效能瓶颈

单一微藻体系虽可通过生物吸附（如 Chlorella pyrenoidosa 对诺氟沙星吸附率 61.5%及胞内酶（如

CYP450）降解实现抗生素去除，但其作用机制存在显著短板 [35]. 研究表明，微藻依赖 EPS中 C—O、

N—H等官能团的物理吸附对磺胺类/氟喹诺酮类抗生素效率不足 3%，且吸附位点易饱和（Langmuir模
型最大吸附量<2 mg·g−1）[36]. 更严峻的是，环境波动（pH 5—9或温度变化±10 ℃）可触发吸附-解吸动态

平衡，导致高达 40%的已吸附抗生素二次释放[36]. 这种不稳定性使单一微藻系统难以应对实际废水中

抗生素浓度波动及多组分共存（如 7种抗生素混合时去除率降至 45.8%）的复杂场景[37].
微藻的酶促降解能力受抗生素毒性严重制约. 当抗生素浓度>5 mg·L−1 时，CYP450酶活性因活性

位点竞争性抑制下降 35%，且共代谢需持续添加外源碳源（如葡萄糖），使运行成本增加 28%[38 − 39]. 此
外，抗生素通过干扰光系统Ⅱ（PSⅡ）电子传递链（电子传递速率 ETR降低 50%）及诱导活性氧（ROS）

爆发（超氧阴离子水平升高 2倍），直接抑制叶绿素合成（叶绿素 a含量下降 14.58%）与抗氧化酶活性

（SOD、CAT活性分别降低 9.52%与 14.58%）[40]. 这种代谢毒性导致微藻生长速率下降 30%—50%，生

物量积累受限，进一步削弱系统持续处理能力.
单一微藻体系面临“效率-成本-稳定性”三重矛盾：低浓度抗生素（<0.1 mg·L−1）需延长水力停留时

间至 7 d以上（如 Scenedesmus obliquus 对土霉素的完全去除，而高浓度场景（>5 mg·L−1）则需额外投加

碳源或解毒剂，显著提高运维复杂度. 同时，微藻采收能耗（占总成本 20%—30%）与 ARGs扩散风险

（生物降解过程 ARGs丰度增加 1—2个数量级），进一步制约其工程化应用. 因此，亟需通过材料介导

的界面增效（如生物炭负载催化活性位点）或代谢网络重构（合成生物学强化降解途径），突破单一生物

体系的固有瓶颈.
 2.2    微藻-生物炭三级协同增效

微藻-生物炭耦合体系通过材料-生物界面互作显著提升抗生素去除效率，提升系统抗逆性与资源

化潜力，突破单一微藻系统的代谢瓶颈. 近年来已开展不少相关研究证实微藻与生物炭在抗生素去除

的协同作用，Wang等研究发现，Chlorellaprotothecoides 与生物炭联用可实现四环素 100%去除（单独微

藻仅 65%[41]），而磁性生物炭 CTS@FeBC与蛋白核小球藻形成的杂化体对磺胺甲恶唑（SMX）去除率

达 45.7%，较单一组分效率提升 1.3—2.3倍[18]. 此外，在复杂废水场景中，磁性生物炭耦合菌藻共生反

应器对莫西沙星的去除率较对照组提高 62%，且在高浓度（6 mg·L−1）下仍保持 67.5%的稳定性能，同

时 COD与 NH4
+-N去除率超 80%[42]. 生物炭的吸附缓冲效应（如孔隙截留、pH稳定）可降低微藻对抗

生素的暴露浓度（如 SMX生物可利用性减少 50%），缓解其对光合电子传递链（ETR恢复至 85%）及抗

氧化酶系统（SOD活性提升 20%）的毒性抑制.
微藻-生物炭体系中二者协同去除抗生素机制如图 3所示，可分为 3个阶段：（1）物化吸附主导阶

段：生物炭通过 π-π共轭（吸附能 ΔG=−18.6 kJ·mol−1）、孔隙限域及静电引力（Zeta电位差>40 mV）快速

富集抗生素（如 SMX吸附量达 2.1 mg·g−1）[43]，同步通过微藻 EPS中 C—O/N—H基团络合污染物[44]，形

成初级阻控屏障；（2）氧化降解协同阶段：生物炭表面持久性自由基（PFRs密度>1017spins·g−1）触发非均

相 Fenton反应（H2O2 利用率>90%） [45]，结合微藻光合作用产生的 ROS（如·OH产量提升 3倍） [46]，将难

降解抗生素（如氟喹诺酮类）氧化为低毒中间体；（3）生物转化调控阶段：微藻-生物炭界面生物膜上调

降解基因表达（如 metCF 基因表达量增加 2.5倍），激活 CYP450酶活性（提升 35%）及 β-内酰胺酶介导
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的键断裂效率（矿化率>70%），并通过跨膜转运蛋白（如 ABC转运体）加速抗生素胞内富集（富集系数

达 103）与矿化[47 − 48].
 
 

图 3    微藻-生物炭体系协同去除抗生素的机制

Fig.3    Synergistic mechanisms of antibiotic removal in microalgae-biochar systems 

 

在实际废水环境中，抗生素常与多种污染物共存，而 pH、金属离子、COD等环境因素对微藻-生物

炭体系的性能表现有着极为重要的影响. 具体而言，pH能够调节微藻与生物炭的表面电荷特性，进而

作用于代谢活性和吸附稳定性[23]. 当 pH处于较低水平（<4）时，微藻与生物炭表面带正电荷，这会限制

离子的结合；随着 pH升至 5—6区间，其表面负电荷逐渐增强，从而促进静电相互作用的发生；然而，

当 pH超过 6时，微藻能够通过释放代谢物来维持表面负电荷，但生物炭表面电位的变化趋势却与微

藻存在显著差异，这意味着需要对 pH进行优化调控，以平衡微藻与生物炭之间的协同效应. 过量的金

属离子会对微藻细胞产生毒性抑制作用，主要表现为阻碍叶绿体功能，进而影响光合作用的正常进行，

而生物炭凭借其孔隙结构可以吸附金属离子，降低游离离子的浓度，以此缓解毒性压力，不过这一过程

可能会导致生物炭孔隙发生堵塞，此时可通过调控微藻与生物炭的比例来提升吸附容量[23]. 有机物能

够为微藻提供混合营养碳源，有助于促进生物量的积累，但过量的 COD会因降低溶解氧而抑制微藻的

呼吸作用；生物炭则可以通过孔隙截留以及表面官能团结合的方式快速吸附有机物，以此改善微藻的

生长环境，并且吸附在生物炭表面的有机物还能够被微藻二次利用，进而形成协同降解机制[18]. 因此，

通过精准地调控环境参数、优化微藻与生物炭的协同比例以及采取分阶段的操作策略，可以协同提升

微藻的生长效率与生物炭的吸附性能，从而实现对复杂废水体系的高效修复以及资源的有效回收.
该协同体系创新性整合“物化吸附-氧化降解-生物转化”三重路径，不仅能够在短时间内富集并截

留多种抗生素（吸附量可达毫克级），还通过自由基与活性氧的协同作用，实现难降解污染物的深度氧

化降解，同时微藻-生物炭界面增强的酶促反应进一步促进了抗生素的矿化转化，该系统兼具节能环保

与资源化利用潜力，处理效率高、能耗低，并可将产生的微藻转化为高附加值产品，显著提升了废水处

理的经济和生态效益. 未来需聚焦：①界面反应动力学调，如 PFRs定向生成技术；②基因编辑强化降

解通路 ，如规律间隔成簇短回文重复序列 （ clustered  regularly  interspaced  short  palindromic  repeats,
CRISPR）敲入 paocfix 裂解酶基因；③模块化反应器设计（磁-光耦合驱动），推动该技术从实验室向万吨

级废水处理工程转化，为抗生素污染治理提供“高效去污-资源回收”双赢解决方案.

 3    工程尺度：全生命周期应用与闭环系统（Engineering scale: life cycle-wide application and closed-

loop system）

微藻-生物炭体系作为一种新兴的污染治理与资源回收技术，展现出显著的环境和经济效益. 该体

系通过微藻的生物降解能力与生物炭的高效吸附特性协同作用，可同步实现废水中抗生素（如四环
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素、磺胺类）的高效去除（目标去除率>90%）和微藻生物质的定向转化 . 微藻在代谢过程中分泌的

EPS和水解酶，与生物炭表面官能团（如羧基、羟基、醌基）通过静电作用、氢键或 π-π相互作用形成稳

定复合体，不仅能强化污染物吸附，还可促进微藻生长（如提升 TCA循环效率 1.5倍）. 此外，微藻生物

质可转化为高附加值产品（如油脂产率 25%—30%），而生物炭可通过热处理、溶剂萃取、微波活化和

生物再生等方式再生（效率>85%），形成“处理-回收-再利用”的闭环系统（如图 4所示），契合绿色低碳

发展的全球趋势. 虽然微藻-生物炭体系的废水处理成本（$1.25—1.37 m−3[49]）高于光催化技术（$0.095 m−3[50]），

与膜分离技术（$1.4 m−3[51]）基本持平，但其独特优势在于处理后收获的微藻生物质可作为高附加值原

料，用于生产生物燃料、动物饲料或生物肥料等经济产品，这为成本效益平衡提供了重要补偿. 因此这

一技术还可通过政策支持与产业链协同（如农业废水-微藻养殖耦合），降低运行成本，推动其在废水处

理、碳减排和生物能源等领域的规模化应用.
 
 

图 4    微藻-生物炭协同体系的资源闭环路径

Fig.4    Closed-loop resource pathways in synergistic microalgae-biochar systems
 

 

然而，该体系从实验室走向工程化仍面临分子机制与工程适配性的双重挑战. 目前，关于微藻-生
物炭协同体系对抗生素的去除机制研究多聚焦于整体效率提升，但对生物炭吸附与微藻降解的具体贡

献比例仍缺乏系统性定量分析. 现有研究主要通过总去除率或单一机制实验（如单独吸附或降解）间接

推测协同效应，未能通过动态追踪或原位表征技术明确区分两者的贡献. 例如，抗生素浓度随时间的变

化曲线虽能反映总体去除趋势，但无法剥离吸附主导阶段与生物降解阶段的交互作用；而传统抑制剂

实验（如自由基淬灭剂抑制氧化降解）虽可部分分离机制，但可能干扰微藻代谢活性，导致数据偏差. 此
外，多组分污染物共存时，生物炭与微藻对不同抗生素的选择性吸附与降解差异尚未明晰. 为解析抗生

素的去除路径，需利用同位素标记法进行动态追踪，稳定同位素（如13C、15N标记抗生素）结合质谱分

析，通过同位素分馏效应或代谢产物标记，区分吸附（物理化学固定）与降解（生物转化）路径. 例如，通

过测定体系中标记抗生素在生物炭表面吸附量与微藻胞内代谢产物的同位素丰度变化，建立质量平衡

模型，定量计算吸附与降解的贡献比例.
并且，生物炭与微藻的界面电子传递机制尚未完全阐明. 例如，生物炭表面醌基、羰基等官能团与

微藻 EPS的电子交换过程多依赖间接推测，缺乏原位动态观测数据；复杂水质条件（如多抗生素共存

或重金属-抗生素协同污染）会引发竞争吸附效应（疏水性抗生素 lg Kow>3.5优先占据吸附位点）和毒

性叠加效应（抑制微藻 PSⅡ的 D1蛋白合成，导致 ROS累积和脂质过氧化）如扫描电子显微镜

（ scanning  electron  microscope， SEM） 、傅里叶红外变换光谱 （ Fourier  transform  infrared  spectroscopy，

FTIR） 等现有表征技术难以捕捉瞬时的电子转移过程 ， 需结合原位拉曼光谱 （ in  situ  Raman
spectroscopy）和冷冻电子显微技术（cryo-electron microscopy, Cryo-EM）解析纳米级界面结构. 此外，生

物炭老化引发的孔隙塌陷与微藻凋亡毒素释放可能协同驱动 ARGs宿主菌扩增，但相关风险的定量预

警模型仍待建立.
在工程化层面，规模化反应器的传质限制与生物炭流失问题尤为突出. 微藻-生物炭团聚体（粒径

50—200 μm）因密度差异易形成沉降梯度，导致反应器内氧传质不足和营养分布不均（COD与抗生素

浓度梯度差达 50%—70%），显著降低污染物降解速率. 机械搅拌的剪切力不足会加剧团聚体分散困
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难，使生物炭比表面积利用率下降. 此外，连续流运行中生物炭的物理流失（机械磨损、重力沉降）与生

物流失（微生物分解）不仅造成吸附容量衰减，还可能携带吸附的抗生素进入环境，引发二次污染. 为突

破这些瓶颈，需创新反应器设计（如气升式反应器优化流体力学）并开发代谢组学驱动的闭环系统，通

过13C标记示踪碳氮流路径，精准调控共底物投加与生物炭再生工艺，实现“抗生素去除-微藻产油-生
物炭活化”的全链条优化.

尽管微藻-生物炭协同体系的研究仍局限于实验室规模，尚未开展系统性中试验证，但全球微藻废

水处理技术的示范项目已为其实用化提供了重要依据. 例如，西班牙奇克拉纳“All-gas”项目（日处理

200吨市政污水并联产生物甲烷）、欧洲 SaltGae项目（针对高盐工业废水开发耐盐藻种，日处理 50吨）

及中国绿倍生态项目（日处理 300吨印染废水，染料脱色率 98.7%）等案例，均验证了微藻技术在耦合

污水处理与生物能源生产（如沼气、生物柴油）中的可行性. 值得注意的是，生物炭作为外源添加物在

实验室中已证实可显著提升微藻的污染物吸附能力与脂质合成效率，若整合至现有工程框架中，有望

进一步优化系统性能. 因此，微藻-生物炭体系在规模化应用中兼具技术适配性与增效潜力. 未来研究

需深度融合材料科学、合成生物学与环境工程的跨学科优势. 一方面，通过生物炭表面改性（如引入特

定官能团）和微藻基因编辑（如增强抗逆性）提升体系性能；另一方面，需构建全生命周期评价（LCA）模

型，量化技术推广中的资源消耗与环境效益，推动政策支持与市场化机制（如碳交易）. 尽管目前该体系

在大规模应用中仍受制于技术经济性（如高成本生物炭制备）和 ARGs再激活风险，但其在绿色可持续

发展中的潜力不容忽视. 通过机制解析、工艺创新与产业协同的三维突破，微藻-生物炭体系有望从实

验室研究迈向工程化应用，为全球水处理行业的低碳转型提供关键技术支撑.

 4    结论（Conclusion）

微藻-生物炭协同体系是一种具有广阔应用前景的新型废水处理技术. 通过优化生物炭特性、深入

研究机理、开发高效工艺，该技术有望在未来实现大规模应用，为水污染治理和资源循环利用做出重

要贡献. 根据本文综述，微藻和生物炭的结合具有以下优势：（1）促进微藻生长：通过吸附毒性物质、提

供营养及物理支撑，显著提升微藻生物量（如玉米秸秆生物炭使藻菌系统生物量增加 42%）与代谢产物

（如脂肪酸甲酯含量提高）；（2）优化微藻采收：改性生物炭（如盐酸酸化、磁性负载）通过静电作用与孔

隙截留实现高效回收（吸附率>99%），且循环利用性良好；（3）强化抗生素去除：生物炭通过吸附（π-π作

用、氢键）与非生物降解（醌基自由基氧化）直接削减污染物，同时通过调控微藻基因表达（如 metCF、

paocfix 基因上调）与共生菌群活性增强生物降解效率（如四环素去除率提升至 100%）. 未来需深入解

析微藻-生物炭界面作用机制，优化改性策略以适配复杂废水场景，并通过技术经济评估推动其工程化

应用，实现“污染控制-资源再生”闭环体系的高效构建.
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