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摘要:合成了一种新型的氮化碳负载 Ｆｅ３Ｏ４、ＮｉＯ 磁性材料 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎬ催化活化过二硫酸钠(ＰＤＳ)产生非自由
基氧化苯并(ａ)芘(ＢａＰ)ꎮ 在材料质量浓度为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、ＰＤＳ 浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、常温下反应 ６０ ｍｉｎꎬ对 ５ ｍｇ / Ｌ ＢａＰ 的去除率达
８７􀆰 ０７％ꎮ 此外ꎬ通过对非自由基途径进行深入研究发现ꎬ反应过程中存在单线态氧( １Ｏ２ )且直接参与污染物的氧化ꎮ 该磁性
材料可通过强磁铁回收重复利用ꎬ在连续 ５ 次反应后去除效率仍有 ６７􀆰 ７８％ꎮ

关键词:ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎻ非自由基ꎻ单线态氧ꎻ苯并(ａ)芘ꎻ过硫酸盐
中图分类号:Ｘ５　 文献标志码:Ａ　 文章编号:０２５３－４３２０(２０２１)１１－０１３２－０６
ＤＯＩ:１０.１６６０６ / ｊ.ｃｎｋｉ.ｉｓｓｎ ０２５３－４３２０.２０２１.１１.０２８　

Ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ｂｅｎｚｏ (ａ) ｐｙｒｅｎｅ ｂｙ ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ｇ￣Ｃ３Ｎ４ ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ
ｔｈｒｏｕｇｈ ｎｏｎｒａｄｉｃａｌ ｐａｔｈｗａｙ

ＦＥＩ Ｊｉａ￣ｔｏｎｇꎬ ＬＩＮ Ｋｕａｎｇ￣ｆｅｉ∗ꎬ ＣＵＩ Ｃｈａｎｇ￣ｚｈｅｎｇꎬ ＺＨＡＮＧ Ｍｅｎｇꎬ ＷＡＮＧ Ｑｉꎬ ＬＩＵ Ｇｕａｎ￣ｈｏｎｇ
(Ｓｔａｔｅ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｒｉｓｋ Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ａｎｄ Ｃｏｎｔｒｏｌ ｏｎ Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｐｒｏｃｅｓｓꎬ

Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｒｅｓｏｕｒｃｅｓ ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ Ｅａｓｔ Ｃｈｉｎａ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ
Ｓｈａｎｇｈａｉ ２００２３７ꎬ Ｃｈｉｎａ)

Ａｂｓｔｒａｃｔ:ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ￣Ｃ３Ｎ４ꎬａ ｎｅｗ ｍａｇｎｅｔｉｃ ｍａｔｅｒｉａｌꎬｉｓ ｓｙｎｔｈｅｓｉｚｅｄ ｂｙ ｌｏａｄｉｎｇ Ｆｅ３Ｏ４ ａｎｄ ＮｉＯ ｏｎ ｇ￣Ｃ３Ｎ４ꎬａｎｄ
ｕｓｅｄ ｔｏ ｃａｔａｌｙｔｉｃａｌｌｙ ａｃｔｉｖａｔｅ ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｔｏ ｇｅｎｅｒａｔｅ ａ ｎｏｎｒａｄｉｃａｌ ｐａｔｈｗａｙ ｔｏ ｏｘｉｄａｔｅ ｂｅｎｚｏ (ａ) ｐｙｒｅｎｅ (ＢａＰ).Ｔｈｅ
ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅ ｏｆ ＢａＰ ｃａｎ ｒｅａｃｈ ８７􀆰 ０７％ ｗｈｅｎ ｔｈｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ￣Ｃ３Ｎ４ ｉｓ ０􀆰 ５ ｇ􀅰Ｌ－１ꎬｔｈｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ
ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｉｓ ２ ｍＭ ａｎｄ ｔｈｅ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｈａｓ ｐｅｒｆｏｒｍｅｄ ｆｏｒ ６０ ｍｉｎ ａｔ ｒｏｏｍ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ. Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎꎬｔｈｅ ｅｘｉｓｔｅｎｃｅ ｏｆ
ｓｉｎｇｌｅｔ ｏｘｙｇｅｎ ( １Ｏ２) ｉｎ ｔｈｅ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ａｎｄ ｉｔｓ ｄｉｒｅｃｔ ｐａｒｔｉｃｉｐａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ａｒｅ ｐｒｏｖｅｄ ｔｈｒｏｕｇｈ
ｉｎ￣ｄｅｐｔｈ ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｔｈｅ ｎｏｎｒａｄｉｃａｌ ｐａｔｈｗａｙ. Ｔｈｉｓ ｍａｇｎｅｔｉｃ ｍａｔｅｒｉａｌ ｃａｎ ｂｅ ｒｅｃｙｃｌｅｄ ｂｙ ｓｔｒｏｎｇ ｍａｇｎｅｔꎬａｎｄ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ
ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ＢａＰ ｃａｎ ｓｔｉｌｌ ｒｅａｃｈ ６７􀆰 ７８％ ａｆｔｅｒ ｔｈｅ ｍａｔｅｒｉａｌ ｈａｓ ｂｅｅｎ ｕｓｅｄ ｆｏｒ ｆｉｖｅ ｃｏｎｓｅｃｕｔｉｖｅ ｒｅａｃｔｉｏｎｓ.

Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ:ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ￣Ｃ３Ｎ４ꎻ ｎｏｎｒａｄｉｃａｌꎻ ｓｉｎｇｌｅｔ ｏｘｙｇｅｎꎻ ｂｅｎｚｏ (ａ) ｐｙｒｅｎｅꎻ ｓｏｄｉｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ

　 收稿日期:２０２０－１２－２１ꎻ修回日期:２０２１－０８－２９
　 基金项目:国家重点研发计划重点专项(２０１８ＹＦＣ１８０３３０４)
　 作者简介:费家通(１９９６－)ꎬ男ꎬ硕士研究生ꎬ研究方向为土壤和地下水中多环芳烃的去除ꎬｆｊｔ３１３３８６６９２＠ １６３.ｃｏｍꎻ林匡飞(１９６２－)ꎬ男ꎬ博士ꎬ教
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　 　 苯并(ａ)芘(ＢａＰ)是由 ５ 个苯环组成的多环芳

烃ꎬ脂溶性强且有强致癌性ꎬ在污染场地和地下水中

广泛存在[１]ꎮ 由于其稳定的化学结构和高沸点ꎬ一
般用氧化方法去除ꎻ过硫酸盐氧化技术由于具有稳

定性强、水溶性强、氧化性能强、反应产物无害等优

点ꎬ在实际应用中前景广阔ꎮ 通常用热、活性炭、过
渡金属离子、碱、紫外等条件对过硫酸盐进行活

化[２－７]ꎬ产生的自由基(ＳＯ２－
４ 􀅰)会发生自猝灭ꎬ导致

氧化效率较低ꎻ相比自由基反应ꎬ非自由基反应具有

选择性、 抗干扰性和无害性等优势[８－１１]ꎮ ＮｉＯ /
Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 可以活化过硫酸盐进行非自由基氧

化(单线态氧１Ｏ２)ꎬ能特异性高效去除苯并(ａ)芘ꎮ
笔者采用化学沉淀法合成了磁性 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠

ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎬ催化活化 ＰＤＳ 产生单线态氧( １Ｏ２)选择氧

化 ＢａＰꎬ并对材料进行 ＸＲＤ、ＳＥＭ、ＸＰＳ、ＢＥＴ 表征ꎮ
此外ꎬ还考察了催化剂用量、氧化剂浓度、初始 ｐＨ、
干扰因子对 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４ ＠ ｇ －Ｃ３Ｎ４ －ＰＤＳ 催化氧化

ＢａＰ 体系的影响ꎮ 最后ꎬ还考察了催化剂连续使用

５ 次的催化性能ꎬ并对降解过程中催化氧化机制进

行了分析ꎮ

１　 实验部分

１􀆰 １　 实验试剂

苯并(ａ)芘、三聚氰胺、氧化镍、硫酸亚铁铵、无
水氯化铁、乙醇、甲醇、糠醇、叔丁醇、正己烷、过硫酸

钠、氢氧化钠、硫酸、丙酮、氯化钠、硫酸钠、碳酸氢
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钠、硝酸钠、四甲基哌啶氮氧化物(ＴＥＭＰＯ)ꎬ均为分

析纯ꎬ上海阿拉丁生化科技有限公司生产ꎮ
１􀆰 ２　 材料的制备

参照文献[１２]中所述的方法ꎬ通过三聚氰胺热

解制备 ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎮ 将 １０ ｇ 三聚氰胺置于带盖坩埚中ꎬ
在 ５５０℃下在马弗炉中以 ３℃ / ｍｉｎ 的升温速率煅烧

４ ｈꎮ 得到的淡黄色粉末于玛瑙研磨机中研磨并储

存在样品瓶中ꎮ
在 ５００ ｍＬ 三颈烧瓶中依次加入 ０􀆰 １ ｇ ｇ－Ｃ３Ｎ４

和 ０􀆰 １ ｇ ＮｉＯꎬ超声 ２０ ｍｉｎ 使其分散均匀ꎬ加入 ０􀆰 ５ ｇ
(ＮＨ３) ２Ｆｅ(ＳＯ４) ２ 和 ０􀆰 ２ ｇ ＦｅＣｌ３ꎬ置于 ８０℃水浴并

通入氮气搅拌 ３０ ｍｉｎꎬ缓慢滴入 ２０ ｍＬ 氨水并持续

搅拌 １ ｈꎮ 制备完成后放置 ３０ ｍｉｎ 至室温ꎬ用强磁

铁吸引ꎬ倒去上清液ꎬ收集制得的磁性材料于 ６０℃
真空干燥 ６ ｈꎮ
１􀆰 ３　 材料的表征

利用 Ｘ 射线衍射仪(荷兰帕纳科生产)在室温

下从 １０~８０°进行粉末 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)分析ꎮ 利

用 ＺＥＩＳＳ ＭＥＲＬＩＮ Ｃｏｍｐａｃｔ(德国蔡司生产)扫描电

子显微镜(ＳＥＭ)对材料进行拍摄ꎮ 利用美国赛默

公司生产的 Ｔｈｅｒｍｏ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ Ｋ－Ａｌｐｈａ Ｘ 射线光电

子能谱仪(ＸＰＳ)测试材料的表面化学状态ꎮ 利用

ＡＳＡＰ２４６０(美国麦克生产)测定 ７７ ｋ 下氮吸附等温

线的 ＢＥＴ 比表面积和 ＢＪＨ 孔径分布ꎮ
１􀆰 ４　 催化氧化实验

在 ２５０ ｍＬ 锥形瓶中加入 ０􀆰 ０１ ｇ 材料、９ ｍＬ 去

离子水ꎬ振荡 １ ｍｉｎ 使材料分散在水中ꎬ加入 １ ｍＬ
ＢａＰ 污染溶液 (质量浓度为 １００ ｍｇ / Ｌꎬ溶剂为丙

酮)ꎬ再加入 １０ ｍＬ ４ ｍｍｏｌ / Ｌ 的过硫酸钠ꎬ在 ２５℃恒

温水浴振荡箱中反应 １ ｈꎮ 反应结束后ꎬ加入 １ ｍＬ
甲醇猝灭ꎬ用强磁铁将磁性材料去除ꎬ将上清液倒入

１００ ｍＬ 分液漏斗中ꎬ 加入 ２０ ｍＬ 正己烷ꎬ 振荡

５ ｍｉｎꎬ静置分层ꎬ收集有机相ꎬ加入至 ２５０ ｍＬ 圆底

烧瓶中ꎬ反复萃取 ２ 遍ꎮ 合并有机相ꎬ加入无水硫酸

钠至有流动的无水硫酸钠存在ꎬ放置 ３０ ｍｉｎꎬ脱水干

燥ꎮ 用旋蒸装置浓缩至 １ ｍＬꎬ收集浓缩液至玻璃试

管ꎬ氮吹至 ０􀆰 ５ ~ １􀆰 ０ ｍＬꎬ 加入甲醇ꎬ 再浓缩至

０􀆰 ５ ｍＬ 以下ꎬ定容至 １ ｍＬ 待测ꎮ
重复实验中ꎬ用强磁铁回收材料后ꎬ用正己烷洗

１~ ２ 遍ꎬ洗去吸附在材料上的有机物ꎬ将材料重新

分散到新的 ＢａＰ 溶液中ꎬ加入等量的 ＰＤＳꎬ再次反

应ꎬ材料共进行降解反应 ５ 次ꎮ
利用高效液相色谱仪 (ＨＰＬＣꎬＬ － ２０００ 型ꎬ岛

津)检测 ＢａＰꎬ色谱柱为安捷伦 Ｃ１８ 反向色谱柱ꎬ填

料粒径为 ５ μｍꎬ柱长为 ２５０ ｍｍꎬ直径为 ４􀆰 ６ ｍｍꎬ流
动相为 Ｖ(超纯水) ∶Ｖ(色谱级甲醇) ＝ １５ ∶８５ꎬ流速

为 １􀆰 ０ ｍＬ / ｍｉｎꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 材料表征与分析

２􀆰 １􀆰 １　 ＳＥＭ 分析

纳米金属球负载在 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 上的 ＳＥＭ 形貌图如

图 １ 所示ꎮ 从图 １(ａ)中可以看出ꎬ材料的整体形状

与 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 类似ꎬ都为片状[１３]ꎮ 从图 １(ｂ)中可以看

到ꎬ许多金属小球负载在材料表面且较为密集ꎬ这是

由于材料在合成中设置的金属配比较高ꎬ且金属纳

米球的粒径大约在 ３０~１００ ｎｍ 之间ꎬ初步可以认定

其为金属氧化物的纳米球ꎬ但从图中难以区分 ＮｉＯ、
Ｆｅ３Ｏ４ ２ 种金属氧化物ꎬ因此需要借助其他手段来

分析ꎮ

(ａ)１ μｍ 尺度下 ＳＥＭ 图 (ｂ)１００ ｎｍ 尺度下 ＳＥＭ 图

图 １　 扫描电镜图谱

材料的面扫分析及各元素分布情况如图 ２ 所

示ꎮ 由图 ２ 中可以看出ꎬＣ、Ｎ 元素作为 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的

主要成分分布较为密集ꎬ由于 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 上负载的是

金属氧化物ꎬ因此 Ｏ 的元素分布也较为密集ꎬ主要

集中在 Ｆｅ、Ｎｉ 元素分布的位置ꎮ 该材料表面均匀地

负载了 Ｆｅ 和 Ｎｉ 的氧化物ꎬ对比图 ２(ｅ)和图 ２(ｆ)可
知ꎬＦｅ 在材料表面的负载量比 Ｎｉ 多ꎬ这是因为 Ｎｉ
的氧化物纳米球粒径较小ꎬ被 Ｆｅ 的氧化物包裹起来

了ꎮ 从 ＳＥＭ 面扫可以判断ꎬ材料表面确实负载了大

量的 Ｆｅ、Ｎｉ 金属氧化物ꎬ且负载较为均匀ꎬ但无法判

断金属的价态ꎬ因此需要借助其他表征来进一步

分析ꎮ

(ａ)ＳＥＭ 中面扫区域 (ｂ)Ｃ 元素分布
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(ｃ)Ｎ 元素分布 (ｄ)Ｏ 元素分布

(ｅ)Ｆｅ 元素分布 (ｆ)Ｎｉ 元素分布

图 ２　 材料的 ＳＥＭ 图

２􀆰 １􀆰 ２　 ＸＰＳ 分析

利用 Ｘ 射线光电子能谱 ( ＸＰＳ) 研究 ＮｉＯ /
Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的化学状态和元素价态ꎬ结果如图 ３
所示ꎮ

(ａ)ＸＰＳ 总谱图 (ｂ)Ｃ １ｓ ＸＰＳ 窄谱

(ｃ)Ｎ １ｓ ＸＰＳ 窄谱 (ｄ)Ｏ １ｓ ＸＰＳ 窄谱

(ｅ)Ｆｅ ２ｐ ＸＰＳ 窄谱 (ｆ)Ｎｉ ２ｐ ＸＰＳ 窄谱

图 ３　 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的 ＸＰＳ 分析结果

从图 ３ ( ａ) 中可以看出ꎬＸＰＳ 测量光谱显示

Ｃ １ｓ、Ｎ １ｓ、Ｏ １ｓ、Ｎｉ ２ｐ 和 Ｆｅ ２ｐ 的特征峰共存ꎮ 从

图 ３(ｂ)中可以看出ꎬＣ １ｓ ＸＰＳ 光谱在 ２８４􀆰 ８ ｅＶ 和

２８８􀆰 ３ ｅＶ 处出现 ２ 个峰ꎬ归因于 ｓｐ２ Ｃ—Ｃ 和 ｓｐ２ 杂

化碳(Ｎ—Ｃ—Ｎ)ꎮ 从图 ３( ｃ)中可以看出ꎬ３９８􀆰 ８、
４００􀆰 １ ｅＶ 和 ４０１􀆰 ３ ｅＶ 处的 Ｎ １ｓ 峰归属于 Ｃ—Ｎ􀪅􀪅Ｃ、
Ｎ—(Ｃ) ３ 和 Ｃ—Ｎ—Ｈꎮ 从图 ３(ｄ)中可以看出ꎬＯ１ｓ
的 ＸＰＳ 光谱可分解为 ２ 个峰ꎬ分别位于 ５２９􀆰 ７ ｅＶ 和

５３０􀆰 ８ ｅＶ 处ꎬ这 ２ 个峰被指定为表面晶格氧对氧的

羟基化作用[１４]ꎮ 从图 ３( ｅ)中可以看出ꎬ７１０􀆰 ６ ｅＶ
(Ｆｅ２ｐ３ / ２) 和 ７２３􀆰 ７ ｅＶ ( Ｆｅ２ｐ１ / ２) 处的峰证实了

Ｆｅ(Ⅲ)的存在ꎻ ７１３􀆰 ８ ｅＶ ( Ｆｅ２ｐ３ / ２) 和 ７２６􀆰 ５ ｅＶ
(Ｆｅ２ｐ１ / ２)处的峰值证实了 Ｆｅ(Ⅱ)的存在[１５]ꎮ 从

图 ３(ｆ)中可以看出ꎬ峰型符合文献[１６]中 ＮｉＯ 的

峰型ꎮ
２􀆰 １􀆰 ３　 ＸＲＤ 分析

ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的 ＸＲＤ 谱图如图 ４ 所示ꎮ

图 ４　 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的 ＸＲＤ 图

从图 ４ 中可以看出ꎬ在 ２θ ＝ ２７􀆰 ４°出现较强峰ꎬ
这是由于 ｇ － Ｃ３Ｎ４ 的类石墨结构层间反射引起

的[１３]ꎮ 复合材料中 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量分数较低ꎬ次强峰

１３􀆰 ２°处峰值较低ꎮ 此外ꎬ３１􀆰 ２、３６􀆰 ８、５９􀆰 ３°附近为

Ｆｅ３Ｏ４ 的特征峰ꎬ由于 Ｆｅ３Ｏ４ 磁性较强ꎬ峰稍有偏

移ꎻ３７􀆰 ２、４３􀆰 ３、６２􀆰 ９°为 ＮｉＯ 的特征峰ꎮ 证明该材料

为 ｇ－Ｃ３Ｎ４、Ｆｅ３Ｏ４、ＮｉＯ 的复合材料ꎬ合成过程中各

物质形态未发生改变ꎮ
２􀆰 １􀆰 ４　 材料的结构参数

测定了材料的比表面积(ｍ２ / ｇ)、孔径(ｎｍ)和

孔容(ｃｍ３ / ｇ)ꎬ结果如表 １ 所示ꎮ
表 １　 ｇ－Ｃ３Ｎ４、ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的结构参数

ＢＥＴ 表面积 /

(ｍ２􀅰ｇ－１)

平均孔径 /

ｎｍ

总孔容 /

(ｃｍ３􀅰ｇ－１)

参考

文献

ｇ－Ｃ３Ｎ４ ３５􀆰 ７００ ８􀆰 ７１１ ０􀆰 １６ [１２]

ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ ４８􀆰 ９２４ ２２􀆰 ４２７ ０􀆰 ２７ 本文

􀅰４３１􀅰



２０２１ 年 １１ 月 费家通等:ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化过硫酸盐去除苯并(ａ)芘的非自由基途径研究

　 　 从表 １ 中可以看出ꎬＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 比表

面积大于 ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎮ 这是由于金属氧化物与 ｇ－Ｃ３Ｎ４

结合后团聚减少所致ꎮ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 与 ＮｉＯ、Ｆｅ３Ｏ４ 复合

后ꎬ催化剂孔径增大、比表面积增大ꎬ为 ＰＤＳ 活化提

供了更多的催化反应位点ꎮ
２􀆰 ２　 催化氧化实验优化

ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ －Ｃ３Ｎ４ 质量浓度、 ＰＤＳ 浓度对

ＢａＰ 去除率的影响如图 ５ 所示ꎮ 由图 ５( ａ)中可以

看出ꎬ随着 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度增加ꎬＢａＰ
的降解率越高ꎬ不添加材料时ꎬ纯 ＰＤＳ 几乎不反应ꎻ
材料投加质量浓度为 １􀆰 ０ ｇ / Ｌ 时ꎬ反应 ６０ ｍｉｎ 后

ＢａＰ 去除率约为 １００％ꎻ投加质量浓度为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ
时ꎬＢａＰ 去除率为 ８７􀆰 ０７％ꎬ综合材料投加质量浓度

和去除效果ꎬ后续实验材料投加质量浓度选用

０􀆰 ５ ｇ / Ｌꎮ 由图 ５( ｂ)中可以看出ꎬＰＤＳ 浓度为 ０ ~
２ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＢａＰ 去除率随氧化剂浓度增加而提

高ꎻ然而 ＰＤＳ 浓度超过 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＢａＰ 几乎不

变ꎬ原因是氧化剂过量ꎬ反应效率受催化剂浓度

限制ꎮ

１—Ｎｏｎｅꎻ２—０􀆰 １ ｇ / Ｌꎻ３—０􀆰 ３ ｇ / Ｌꎻ４—０􀆰 ５ ｇ / Ｌꎻ５—１􀆰 ０ ｇ / Ｌ

(ａ)ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度的影响

１—Ｎｏｎｅꎻ２—１ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—２ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—４ ｍｍｏｌ / Ｌ

(ｂ)ＰＤＳ 浓度的影响

图 ５　 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度、
ＰＤＳ 浓度对 ＢａＰ 去除率的影响

ｐＨ 对 ＢａＰ 氧化降解的影响如图 ６ 所示ꎮ
由图 ６ 中可以看出ꎬ在 ｐＨ 为 ３~７ 之间时ꎬ随着

ｐＨ 的升高反应速率和降解率提高ꎻ而在 ｐＨ 在 ７ ~
１１ 之间时ꎬ随着 ｐＨ 的升高反应速率和降解率降低ꎬ
因此该材料的合适环境在 ｐＨ 为 ５ ~ ９ 之间ꎬ中性条

　 　 　 　 　 　 　

１—ｐＨ＝３􀆰 ０ꎻ２—ｐＨ＝５􀆰 ０ꎻ３—ｐＨ＝７􀆰 ０ꎻ４—ｐＨ＝９􀆰 ０ꎻ５—ｐＨ＝１１􀆰 ０

图 ６　 ｐＨ 对 ＢａＰ 氧化降解的影响

件下最适宜ꎮ 这与 Ｚｈｕ 等[１７]的研究结果不同ꎬ其发

现在 ５~１０ 范围内ꎬ随着反应 ｐＨ 的增加ꎬＭｎＯ２ / ＰＤＳ
体系中苯酚的降解明显下降ꎮ 这是由于随着溶液

ｐＨ 的增加ꎬＭｎＯ２ 表面带更多的负电荷ꎬ从而抑制

了 ＰＤＳ 阴离子在 ＭｎＯ２ 表面的吸附ꎮ 这也证明了

ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 对 ＰＤＳ 的活化方式并不是单

纯的通过材料与氧化剂表面的吸附活化ꎮ
ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＤＳ 的可回收性如

表 ２ 所示
表 ２　 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＤＳ 的可回收性

反应次数 １ ２ ３ ４ ５

ＢａＰ 去除率 / ％ ８７􀆰 ０７ ８２􀆰 ０７ ８１􀆰 ００ ７２􀆰 ４６ ６７􀆰 ７８

由表 ２ 中可以看出ꎬ在反应第 ２、３ 次时ꎬ最终去

除率仍能保持在 ８０％以上ꎻ反应到第 ５ 次时ꎬ最终去

除率为 ６７􀆰 ７８％ꎬ证明材料可重复利用且能保持稳

定的催化效率ꎮ
２􀆰 ３　 催化氧化机理

分别用乙醇(硫酸根自由基)、叔丁醇(羟基自

由基)、糠醇(单线态氧)、苯醌(超氧根自由基)做自

由基淬灭剂ꎬ考察其对反应的影响ꎬ结果如图 ７ 所

示ꎮ 由图 ７ 中可以看出ꎬ乙醇、叔丁醇在 １００ ∶ １
[ｎ(淬灭剂) ∶ｎ(过硫酸钠)]对反应没有影响ꎮ 同

浓度下糠醇对反应有明显的抑制ꎬＢａＰ 去除率由

８７􀆰 ０７％降低到 ５１􀆰 ２９％ꎬ因糠醇与单线态氧的反应

速率常数为 １􀆰 ２×１０８ ｍｏｌ / (Ｌ􀅰ｓ)ꎬ可以初步判断反应

为单线态氧起作用ꎻ并且用苯醌也对反应有抑制ꎬ抑
制效果略小于糠醇ꎬ因苯醌与超氧根自由基的反应

速率常速为 ０􀆰 ９~ １×１０９ ｍｏｌ / (Ｌ􀅰ｓ)ꎬ也可以判断单

线态氧的来源可能为超氧根自由基[１８]:
４Ｈ２Ｏ ＋ ３Ｓ２Ｏ２－

８ 􀪅􀪅 ６ＳＯ２－
４ ＋ ２Ｏ２􀅰

－ ＋ ８Ｈ ＋ (１)

２Ｏ２􀅰
－ ＋ ２Ｈ２Ｏ 􀪅􀪅１Ｏ２ ＋ Ｈ２Ｏ２ ＋ ２ＯＨ － (２)

１Ｏ２ ＋ Ｏｒｇ ＝ Ｏｒｇｏｘ (３)
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１—无氧化剂ꎻ２—无捕获剂ꎻ３—乙醇ꎻ４—叔丁醇ꎻ

５—苯醌ꎻ６—糠醇

图 ７　 不同自由基淬灭剂对反应的影响

然而ꎬ糠醇和苯醌对于反应的抑制并不完全ꎬ对
比未加氧化剂时 ＢａＰ 的去除率为 ３３􀆰 ２１％ꎬ加入糠

醇和苯醌后仍有 １８􀆰 ０８％~２４􀆰 ７９％ ＢａＰ 被氧化ꎮ 说

明该催化氧化体系中ꎬ除了单线态氧直接参与反应

之外还有其他的氧化途径参与ꎮ 这是由于材料稳定

的吸附构型和高效的电子输运促进了 ＰＤＳ 分子的

化学键合和 Ｏ－Ｏ 键的活化ꎬ表面活化的 ＰＤＳ－材料

络合物是与 ＢａＰ 反应的主要活性组分ꎮ 这与 Ｌｉｕ
等[１９]的研究有相似之处ꎬ其用不同形貌 ＮｉＯ 活化

ＰＤＳ 氧化苯酚ꎬ结果表面活化的 ＰＤＳ－ＮｉＯ 复合物可

高效去除苯酚ꎬ且非自由基 ＰＤＳ－ＮｉＯ 络合物会进一

步影响富电子 Ｃ６Ｈ５Ｏ
－与 ＰＤＳ 相互作用的氧化还原

过程ꎮ 但整个反应过程中ꎬ单线态氧的反应途径起

主要作用ꎬ这与文献中报道的并不相同ꎮ
为了更直观地验证反应过程中存在单线态氧且

参与反应ꎬ采用 ＴＥＭＰＯ 作为单线态氧的捕获剂ꎮ
ＴＥＭＰＯ 能与１Ｏ２ 特异性反应生成自旋加合物ꎬ从而

被 ＥＰＲ 检测到信号[２０]ꎮ 单线态氧经 ＴＥＭＰＯ 捕获

的 ＥＰＲ 图谱如图 ８ 所示ꎮ

１—ＴＥＭＰＯꎻ２—ＰＤＳ＋ＴＥＭＰＯꎻ３—ＰＤＳ＋ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４＋

ＴＥＭＰＯꎻ４—ＰＤＳ＋ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４＋ＢａＰ＋ＴＥＭＰＯ

图 ８　 单线态氧经 ＴＥＭＰＯ 捕获的 ＥＰＲ 图谱

由图 ８ 中可以看出ꎬ单一 ＴＥＭＰＯ 无信号产生ꎻ
只加入 ＰＤＳ 后有微弱的信号ꎬ这是由于 ＰＤＳ 在水中

的自活化导致ꎻ加入 ＰＤＳ 和 ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 后

ＥＰＲ 图谱产生了很强的信号ꎬ说明材料活化 ＰＤＳ 产

生了大量的单线态氧ꎻ最后在材料催化活化 ＰＤＳ 的

基础上加入污染物 ＢａＰꎬＴＥＭＰＯ－１Ｏ２ 信号大幅度下

降ꎬ这是由于氧化 ＢａＰ 消耗大量的１Ｏ２ꎮ 因此ꎬＮｉＯ /
Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＤＳ 生成了活性物质１Ｏ２ꎬ并直

接参与氧化 ＢａＰꎮ

３　 结论

(１)ＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 是一种有效的 ＰＤＳ 催

化剂ꎬ对 ＢａＰ 有较强的去除效果ꎻ该磁性材料重复

利用率好ꎬ在使用 ２ ~ ３ 次时氧化效率几乎不受影

响ꎬ重复使用 ５ 次仍有 ６０％以上的降解率ꎮ 反应适

合在中性条件下进行ꎬ在强酸强碱条件下氧化效果

有所下降ꎮ
(２)反应过程为非自由基反应ꎬ由猝灭反应、自

由基捕获实验证明ꎬ该材料活化 ＰＤＳ 产生大量的单

线态氧( １Ｏ２)ꎬ并参与氧化 ＢａＰꎬ这些单线态氧是由

超氧根自由基转化而来ꎻ除了单线态氧参与氧化之

外ꎬＰＤＳ 分子通过化学键合和 ＯｅＯ 键的活化与材料

形成络合物ꎬ也能与 ＢａＰ 发生反应ꎬ但该途径由于

氧化效率较低ꎬ在整个反应过程中占比较小ꎮ
(３)与自由基反应不同ꎬ非自由基对富电子物

质表现出很高的选择性ꎬ受环境因素影响较小且无

毒性ꎮ 因此ꎬＮｉＯ / Ｆｅ３Ｏ４＠ ｇ－Ｃ３Ｎ４－ＰＤＳ 不仅可以氧

化 ＢａＰꎬ也可以选择性氧化许多富电子污染物(酚
类、ＰＣＢｓ 等)ꎬ在土壤和地下水处理领域具有很大

潜力ꎮ
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