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响应曲面法优化 Ｆｅ２＋ 活化
过硫酸盐降解喹啉工艺研究
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摘要:将 Ｆｅ２＋活化过硫酸盐(ＰＳ)体系应用于喹啉的去除ꎬ并取得较高降解率ꎮ 研究了过硫酸盐投加量、Ｆｅ２＋投加量、初始

ｐＨ 对 ＰＳ / Ｆｅ２＋体系中喹啉降解的影响ꎮ 以喹啉降解率为指标ꎬ结合响应面法(ＲＳＭ)中的 Ｂｏｘ－Ｂｅｈｎｋｅｎ 方法进行单因素实验ꎬ
建立了二次多项式模型ꎬ进一步得到喹啉降解的最佳反应条件ꎮ 结果表明ꎬ最佳反应条件为:ＰＳ / 喹啉摩尔比为 ９􀆰 ８、ＰＳ / Ｆｅ２＋摩
尔比为 １􀆰 ９０、初始 ｐＨ 为 ３􀆰 ４９ꎬ此时理论喹啉降解率可达 ９３􀆰 ７％ꎮ 相应的验证实验结果与预测值基本一致ꎬ证明该模型可信ꎮ
进一步分析喹啉废水处理前后的三维荧光光谱(３Ｄ－ＥＥＭ)发现ꎬ喹啉降解产生腐殖酸类物质且出现荧光峰红移现象ꎬ推测反应

过程中产生了含有羰基、羧基、羟基和胺基的中间物质ꎮ
关键词:喹啉ꎻ过硫酸盐ꎻ二价铁活化ꎻ响应面法
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为水污染控制ꎬｙｕｅｘｉｕｐｉｎｇ１９９０＠ １２６.ｃｏｍꎮ

　 　 喹啉属于含氮杂环化合物ꎬ广泛存在于焦化废

水、煤化工废水和石油废水中[１－２]ꎮ 喹啉不仅具有

“三致”毒性ꎬ还易通过食物链传递积累ꎬ因此对喹

啉的高效去除具有重要意义ꎮ 目前喹啉常用的去除

方法有物理法、生物法和化学法ꎮ 物理法如吸附法

存在吸附材料再生难度大、装置花费高等问题[３]ꎻ
生物法处理耗时较长且对环境条件严格ꎬ实际废水

成分的复杂性使喹啉较难实现完全降解[４]ꎮ 而高

级氧化技术由于具有去除效率高、过程可控和处理

周期短等优点ꎬ常用于喹啉的降解[５－６]ꎮ 邹寒等[３]

采用湿式过氧化氢催化氧化法降解 １００ ｍｇ / Ｌ 的喹

啉溶液ꎬ３０ ｍｉｎ 去除率可达 １００％ꎮ 陈傲蕾等[１] 采

用 Ｏ３ / ＵＶ 降解 ５０ ｍｇ / Ｌ 喹啉溶液ꎬ其 ４ ｍｉｎ 降解率

可到 ８０％以上ꎮ 上述研究主要通过产生羟基自由

基实现喹啉去除ꎬ然而ꎬ由于其光能利用率低、成本

较高且易造成二次污染等ꎬ难以实现大规模应用ꎮ
近年来ꎬ利用硫酸根自由基(ＳＯ－

４􀅰)去除有机污染物

因其高效环保备受关注[７－８]ꎬ然而ꎬ关于该方法降解

􀅰３４１􀅰
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含氮杂环类物质鲜有报道ꎮ
笔者采用 Ｆｅ２＋活化过硫酸盐(ＰＳ)的高级氧化

法降解喹啉ꎬ并以喹啉降解率为评价指标ꎬ采用单因

素实验与响应曲面优化法探究 ＰＳ 投加量、Ｆｅ２＋投加

量、初始 ｐＨ 对喹啉降解的影响ꎬ建立了二次多项式

预测模型并得到最佳工艺参数ꎬ同时采用三维荧光

光谱技术(ＥＥＭ)比较喹啉废水处理前后有机组分

的变化ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 实验方法

１􀆰 １􀆰 １　 单因素影响实验

实验设置了不同 ＰＳ 投加量(ＰＳ /喹啉摩尔比分

别为 ２ ∶ １、４ ∶ １、６ ∶ １、８ ∶ １、１０ ∶ １)、不同 Ｆｅ２＋ 投加量

(ＰＳ / Ｆｅ２＋摩尔比分别为 １ ∶１、２ ∶１、３ ∶１、４ ∶１)、不同初

始 ｐＨ(３、５、７、９、１１)ꎬ考察了各因素对 Ｆｅ２＋活化 ＰＳ
去除喹啉处理效果的影响ꎮ

取 ２００ ｍＬ 喹啉溶液(２５０ ｍｇ / Ｌ)置于 ２５０ ｍＬ
锥形瓶中ꎬ用 １ ｍｏｌ / Ｌ 稀硫酸和 ＮａＯＨ 溶液调节

ｐＨꎬ于恒温震荡水浴器中保持温度为 ４５℃ꎬ转速为

１５０ ｒ / ｍｉｎꎬ依次向锥形瓶中加入定量的 ＦｅＳＯ４、ＰＳꎬ
启动并计时ꎮ 反应 ５０ ｍｉｎꎬ水样经 ０􀆰 ４５ μｍ 过滤后

加入 １ ｍＬ 甲醇淬灭ꎬ用高效液相色谱仪测定并计算

喹啉降解率ꎮ 每组实验设置 ３ 个平行ꎮ
１􀆰 １􀆰 ２　 响应面优化实验

基于单因素实验ꎬ选取 ＰＳ 投加量、Ｆｅ２＋投加量、
初始 ｐＨ 这 ３ 个自变量ꎬ使用 Ｄｅｓｉｇｎ Ｅｘｐｅｒｔ ８􀆰 ０ 软件

并根据 Ｂｏｘ－Ｂｅｈｎｋｅｎ 原理设计三因素三水平的实验

方案ꎬ进而拟合得到该模型的二次多项式为:

Ｙ ＝ β０ ＋ ∑
３

ｉ ＝ １
βｉＸｉ ＋ ∑

３

ｉ ＝ １
βｉｉＸ２

ｉ ＋ ∑∑
３

ｉ < ｊ ＝ ２
βｉ ｊＸｉＸｊ (１)

式中:Ｙ 为响应值(喹啉降解率)ꎻＸ ｉ 和 Ｘ ｊ 分别为自

变量ꎻβ０、βｉ、βｉｉ、βｉｊ分别为常数项、一次项系数、二次

项系数和交互项系数ꎮ 其因素编码和水平范围如

表 １ 所示ꎮ
表 １　 ＲＳＭ 试验因素水平表

水平
因素

Ｘ１(ＰＳ / 喹啉摩尔比) Ｘ２(ＰＳ / Ｆｅ２＋摩尔比) Ｘ２(初始 ｐＨ)

－１ ２ １􀆰 ０ ３

０ ６ ２􀆰 ５ ５

１ １０ ４􀆰 ０ ７

１􀆰 ２　 分析方法

喹啉的浓度使用高效液相色谱仪 ( Ａｇｉｌｅｎｔ

Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓ １２６０ Ｉｎｆｉｎｉｔｙ Ⅱ)进行分析ꎬ色谱柱为

Ｐｏｒｏｓｈｅｌｌ １２０ ＥＣ－Ｃ１８(４６ ｍｍ×１５０ ｍｍꎬ４ μｍ)ꎬ流动

相为甲醇和水的混合溶液(体积比为 ６ ∶４)ꎬ流速为

１ ｍＬ / ｍｉｎꎬ进样体积为 ５ μＬꎬ柱温为 ２５℃ꎬ检测波长

为 ２２７ ｎｍꎮ 喹啉去除率计算式为:
η ＝ [(Ｃ０ － Ｃｅ) / Ｃ０] × １００％ (２)

　 　 三维荧光激发－发射光谱(３Ｄ－ＥＥＭｓ)的测定采

用荧光分光光度计(ＳＨＩＭＡＤＺＵ ＲＦ６０００ꎬ日本)ꎬ激
发光 Ｅｘ 为 ２００~４５０ ｎｍꎬ发射光 Ｅｍ 为 ２８０~５５０ ｎｍꎬ
狭缝宽度为 ５ ｎｍꎬ扫描速度为 ２ ０００ ｎｍ / ｍｉｎꎬ光谱

数据采用 Ｏｒｉｇｉｎ ８􀆰 ０ 软件进行分析ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 ＰＳ 投加量对喹啉降解的影响

ＰＳ 投加量对喹啉降解效率的影响如图 １ 所示ꎮ
由图 １ 中可以看出ꎬ当 ＰＳ /喹啉摩尔比由 ２ ∶ １增至

１０ ∶ １ꎬ反应 ５０ ｍｉｎ 后ꎬ喹啉降解率由 １２􀆰 １％增至

６３􀆰 ４％ꎮ 表明 ＰＳ 投加量是影响喹啉降解效率的关

键因素ꎬ在此范围内ꎬ增大 ＰＳ 投加量可以促进喹啉

降解ꎮ 这是因为 Ｆｅ２＋活化 ＰＳ 生成大量 ＳＯ－
４􀅰和 ＯＨ􀅰

[见式(３)、式(４)] [９]ꎬ增大 ＰＳ 投加量后生成更多

的自由基ꎬ增加与喹啉的接触概率ꎬ加快反应进行ꎬ
从而加速了喹啉的降解ꎮ 综合考虑 ＰＳ 投加量与喹

啉降解率ꎬ Ｂｏｘ － Ｂｅｈｎｋｅｎ 设计 ＰＳ /喹啉摩尔比为

２~１０ꎮ
Ｆｅ２＋ ＋ Ｓ２Ｏ２－

８ → Ｆｅ３＋ ＋ ＳＯ －
４ 􀅰＋ ＳＯ２－

４ (３)

ＳＯ －
４ 􀅰＋ Ｈ２Ｏ → ＯＨ􀅰＋ Ｈ ＋ ＋ ＳＯ２－

４ (４)

图 １　 ＰＳ 投加量对喹啉降解的影响

２􀆰 ２　 Ｆｅ２＋投加量对喹啉降解的影响

Ｆｅ２＋投加量对喹啉降解效率的影响如图 ２ 所

示ꎮ 由图 ２ 可知ꎬＦｅ２＋ 投加量也是影响喹啉降解率

的关键因素ꎮ 随 ＰＳ / Ｆｅ２＋摩尔比由 １ ∶１增大至 ３ ∶１ꎬ
喹啉降解率逐渐增大ꎬ在 ３ ∶１时达到最大(９８􀆰 １％)ꎻ
继续增大 ＰＳ / Ｆｅ２＋摩尔比至 ４ ∶１时喹啉降解率降低ꎬ
说明过量 Ｆｅ２＋会抑制喹啉的降解ꎮ 这是因为在一定

范围内增大 Ｆｅ２＋浓度ꎬＰＳ 被活化产生更多的硫酸根

􀅰４４１􀅰
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自由基与喹啉反应ꎬ从而喹啉降解率随 Ｆｅ２＋浓度升

高而增大ꎻ当 Ｆｅ２＋浓度增至临界值时ꎬ会与活性自由

基反应 [见式 (５)、式 (６)] 而降低体系的氧化能

力[１０－１１]ꎬ进而抑制喹啉降解ꎮ 从 Ｆｅ２＋投加量与喹啉

降解率的关系以及优化参数的考虑ꎬ后续设计 ＰＳ /
Ｆｅ２＋摩尔比为 １~４ꎮ

Ｆｅ２＋ ＋ ＯＨ􀅰 → Ｆｅ３＋ ＋ ＯＨ － (５)
Ｆｅ２＋ ＋ ＳＯ －

４ 􀅰 → Ｆｅ３＋ ＋ ＳＯ２－
４ (６)

图 ２　 Ｆｅ２＋投加量对喹啉降解的影响

２􀆰 ３　 初始 ｐＨ 对喹啉降解的影响

初始 ｐＨ 对喹啉降解效率的影响如图 ３ 所示ꎮ
由图 ３ 可知ꎬ体系初始 ｐＨ 由 ３ 增大至 ７ 时ꎬ喹啉的

５０ ｍｉｎ 降解率逐渐降低ꎻ继续增大 ｐＨ 至 ９ 和 １１
时ꎬ喹啉降解率骤降ꎮ 这是因为 ＳＯ－

４􀅰(Ｅ０≈２􀆰 ６ Ｖ)
与体系中的 ＯＨ－ 反应生成氧化还原电位更低的

ＯＨ􀅰(１􀆰 ８~２􀆰 ７ Ｖ)[见式(７)] [１２－１４]ꎬ系统的氧化能

力降低ꎬ进而导致喹啉降解率降低ꎮ 而且ꎬｐＨ 大于

４ 时ꎬＦｅ２＋被氧化成为 Ｆｅ３＋后ꎬ进一步水解生成铁的

多种氢氧化物[１５－１６]ꎬ进而导致游离 Ｆｅ２＋ 浓度减小ꎬ
ＳＯ－

４􀅰的浓度随之降低ꎬ最终导致喹啉降解率降低ꎮ
从初始 ｐＨ 与喹啉降解率以及优化参数考虑ꎬ后续

设计选择初始 ｐＨ 范围为 ３~７ꎮ
ＳＯ －

４ 􀅰＋ ＯＨ － → ＳＯ２－
４ ＋ ＯＨ􀅰 (７)

图 ３　 初始 ｐＨ 对喹啉降解的影响

２􀆰 ４　 模型建立与响应面分析

实验设计及结果如表 ２ 所示ꎮ 对实验结果进行

模型方差分析和显著性检验ꎬ结果如表 ３ 所示ꎮ 喹

啉降解率随各影响因素变化的响应面和等高线如

图 ４ 所示ꎮ

表 ２　 ＲＳＭ 试验设计及结果

序号
编码 实际值 喹啉降解率 / ％

Ｘ１ Ｘ２ Ｘ３ Ｘ１ Ｘ２ Ｘ３ 实验值 预测值

１ －１ －１ ０ ２ １􀆰 ０ ５ ８􀆰 ９ ７􀆰 ３３

２ １ －１ ０ １０ １􀆰 ０ ５ ８３􀆰 ６ ８４􀆰 １７

３ －１ １ ０ ２ ４􀆰 ０ ５ ８􀆰 １ ７􀆰 ５３

４ １ １ ０ １０ ４􀆰 ０ ５ ５５􀆰 ３ ５６􀆰 ８８

５ －１ ０ －１ ２ ２􀆰 ５ ３ ２４􀆰 ３ ２６􀆰 ２０

６ １ ０ －１ １０ ２􀆰 ５ ３ ９３􀆰 ２ ９２􀆰 ９５

７ －１ ０ １ ２ ２􀆰 ５ ７ ２４􀆰 １ ２４􀆰 ３５

８ １ ０ １ １０ ２􀆰 ５ ７ ８５􀆰 ７ ８３􀆰 ８０

９ ０ －１ －１ ６ １􀆰 ０ ３ ５４􀆰 ９ ５４􀆰 ５８

１０ ０ １ －１ ６ ４􀆰 ０ ３ ４０􀆰 ３ ３８􀆰 ９８

１１ ０ －１ １ ６ １􀆰 ０ ７ ４５􀆰 ７ ４７􀆰 ０３

１２ ０ １ １ ６ ４􀆰 ０ ７ ３５􀆰 ２ ３５􀆰 ５３

１３ ０ ０ ０ ６ ２􀆰 ５ ５ ６３􀆰 ７ ６３􀆰 ４３

１４ ０ ０ ０ ６ ２􀆰 ５ ５ ６４􀆰 ０ ６３􀆰 ４３

１５ ０ ０ ０ ６ ２􀆰 ５ ５ ６２􀆰 ６ ６３􀆰 ４３

表 ３　 方差分析及误差统计

方差

来源
平方和 自由度 均方 Ｆ 值

Ｐ 值

(Ｐｒｏｂ>Ｆ)
显著性

模型 ９９５４􀆰 １９ ９ １１０６􀆰 ０２ ３１１􀆰 ０９ <０􀆰 ０００１ 高度显著

Ｘ１ ７９６３􀆰 ２２ １ ７９６３􀆰 ２２ ２２３９􀆰 ８０ <０􀆰 ０００１ 高度显著

Ｘ２ ３６７􀆰 ２０ １ ３６７􀆰 ２０ １０３􀆰 ２８ ０􀆰 ０００２ 显著

Ｘ３ ６０􀆰 ５０ １ ６０􀆰 ５０ １７􀆰 ０２ ０􀆰 ００９１ 显著

Ｘ１Ｘ２ １８９􀆰 ０６ １ １８９􀆰 ０６ ５３􀆰 １８ ０􀆰 ０００８ 显著

Ｘ１Ｘ３ １３􀆰 ３２ １ １３􀆰 ３２ ３􀆰 ７５ ０􀆰 １１０７ 不显著

Ｘ２Ｘ３ ４􀆰 ２０ １ ４􀆰 ２０ １􀆰 １８ ０􀆰 ３２６６ 不显著

Ｘ２
１ １２５􀆰 ４６ １ １２５􀆰 ４６ ３２􀆰 ２９ ０􀆰 ００１９ 显著

Ｘ２
２ １２８１􀆰 ４０ １ １２８１􀆰 ４０ ３６０􀆰 ４２ <０􀆰 ０００１ 高度显著

Ｘ２
３ ２􀆰 ２４ １ ２􀆰 ２４ ０􀆰 ６３ ０􀆰 ４６３２ 不显著

残差 １７􀆰 ７８ ５ １７􀆰 ７８ 　 　 　

失拟项 １６􀆰 ６９ ３ ５􀆰 ５６ １０􀆰 ２４ ０􀆰 ０９０３ 不显著

纯误差 １􀆰 ０９ ２ ０􀆰 ５４ 　 　 　

总和 ９９７１􀆰 ９７ １４ 　 　 　 　

　 　 注: Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９９８ ２ꎬ Ｒ２
Ａｄｊ ＝ ０􀆰 ９９５ ０ꎬ Ｃ􀆰 Ｖ.％ ＝ ３􀆰 ７７％ꎬ信噪比 ＝

５５􀆰 ６１７ꎮ

对表 ２ 的实验结果拟合后得到 ＰＳ 投加量

(Ｘ１)、Ｆｅ２＋投加量(Ｘ２)、初始 ｐＨ(Ｘ３)３ 个因子与喹

啉降解率(Ｙ)之间的二次多项式方程为:
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Ｙ ＝ ６３􀆰 ４３ ＋ ３１􀆰 ５５Ｘ１ － ６􀆰 ７８Ｘ２ － ２􀆰 ７５Ｘ３ － ６􀆰 ８７Ｘ１Ｘ２ －

１􀆰 ８２Ｘ１Ｘ３ ＋ １􀆰 ０３Ｘ２Ｘ３ － ５􀆰 ８３Ｘ２
１ － １８􀆰 ６３Ｘ２

２ － ０􀆰 ７８Ｘ２
３ (８)

　 　 由表 ３ 中可以看出ꎬ该模型的 Ｐ 值(Ｐｒｏｂ>Ｆ)小
于 ０􀆰 ０００ １ꎬ为高度显著ꎬ失拟项的 Ｐ 值为 ０􀆰 ０９０ ３ꎬ
为不显著(Ｐ>０􀆰 ０５)ꎬ说明该模型拟合良好[１７]ꎮ 校

正决定系数 Ｒ２
Ａｄｊ值为 ０􀆰 ９９５ ０ꎬ表明该模型可信ꎮ 变

异系数 Ｃ􀆰 Ｖ.％为 ３􀆰 ７７％ꎬ小于 １０％ꎬ说明模型稳定

性较高ꎮ 信噪比为 ５５􀆰 ６１７ꎬ远大于 ４ꎬ说明模型建立

合理可信ꎮ 相关系数 Ｒ２ 反映模型的回归程度ꎬＲ２

值越接近 １ꎬ模型相关性越好[１８]ꎮ 该模型 Ｒ２ 值为

０􀆰 ９９８ ２ꎬ说明该模型拟合良好ꎬ可以对不同 ＰＳ 投加

量、Ｆｅ２＋投加量、初始 ｐＨ 下的喹啉降解率进行比较

准确的预测ꎮ 由表 ３ 还可知ꎬＸ１、Ｘ２、Ｘ３ 对 Ｙ 的影响

差异显著ꎬ交互项 Ｘ１Ｘ２ 影响显著ꎬ而 Ｘ１Ｘ３ 和 Ｘ２Ｘ３

之间的交互作用影响均不显著ꎮ
在式(８)的回归方程中ꎬ负二次项系数说明抛

物线开口向下ꎬ通过分析极大值点取得最优值[１９]ꎮ
该二次多项式方程中二次项系数为负ꎬ表明该方程

可取得最大值ꎬ即可根据该方程求得最大喹啉降解

率ꎮ 此外ꎬ根据一次项、二次项系数值的大小可知ꎬ
影响喹啉降解率的显著性顺序为 ＰＳ 投加量>Ｆｅ２＋投

加量>初始 ｐＨꎮ
初始 ｐＨ 为 ５(０ 水平)时ꎬＰＳ 投加量和 Ｆｅ２＋ 投

加量的交互作用对喹啉降解率影响的响应曲面图及

等高线图如图 ４ 所示ꎮ 由图 ４ 可知ꎬ喹啉降解率随

ＰＳ /喹啉摩尔比的增大而增大ꎬ而在一定范围内ꎬ
　 　 　 　 　 　 　

(ａ)响应曲面

(ｂ)等高线

图 ４　 ＰＳ 投加量、Ｆｅ２＋投加量对喹啉降解率影响的

响应曲面及等高线

喹啉降解率随着 ＰＳ / Ｆｅ２＋摩尔比的增大而呈现增大

趋势ꎬ继续增大 ＰＳ / Ｆｅ２＋ 摩尔比ꎬ喹啉降解率减小ꎬ
表明一定范围内增加 Ｆｅ２＋浓度促进喹啉降解ꎬ而过

量的 Ｆｅ２＋则会抑制喹啉降解ꎮ 此外 ＰＳ 投加量的曲

面相对较陡ꎬ说明 ＰＳ 投加量对喹啉降解的影响更

显著ꎬ这与二次多项式模型一致ꎮ 这是因为增大过

硫酸盐投加量ꎬ活性自由基产量越大ꎬ进而活性自由

基与喹啉接触概率越大ꎬ从而增加喹啉降解率ꎮ 而

在一定范围内增大 Ｆｅ２＋浓度ꎬ提高了过硫酸盐的分

解效率ꎬ进一步增大了体系内活性自由基的浓度ꎬ从
而引起喹啉去除率增大ꎻ进一步增大 Ｆｅ２＋浓度至超

过临界值时ꎬＦｅ２＋与体系中的活性自由基反应ꎬ降低

体系内自由基浓度ꎬ从而降低喹啉降解率ꎮ
ＰＳ 投加量和初始 ｐＨ、Ｆｅ２＋投加量和初始 ｐＨ 分

别对喹啉降解率交互影响的响应曲面图和等高线图

分别如图 ５、图 ６ 所示ꎮ 由图 ５、图 ６ 中可知ꎬ交互作

用不显著ꎬＰＳ 投加量、Ｆｅ２＋投加量、初始 ｐＨ 对喹啉

降解的影响程度逐渐降低ꎮ 这均与二次多项式模型

分析结果一致ꎮ

(ａ)响应曲面

(ｂ)等高线

图 ５　 ＰＳ 投加量、初始 ｐＨ 对喹啉降解率影响的

响应曲面及等高线

(ａ)响应曲面
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(ｂ)等高线

图 ６　 Ｆｅ２＋投加量、初始 ｐＨ 对喹啉降解率影响的

响应曲面及等高线

２􀆰 ５　 模型验证

在设定的实验范围内ꎬ利用该二次多项式模型

可预测出使喹啉降解率最大时的最优参数:ＰＳ /喹
啉摩尔比为 ９􀆰 ８、ＰＳ / Ｆｅ２＋摩尔比为 １􀆰 ９０、初始 ｐＨ 为

３􀆰 ４９ 时ꎬ相应理论喹啉降解率为 ９３􀆰 ７％ꎮ 用该最优

参数进行 ＰＳ / Ｆｅ２＋ 降解喹啉的平行实验ꎬ喹啉降解

率分别为 ９４􀆰 ５％、９３􀆰 ９％、９５􀆰 ２％ꎬ结果与预测响应

值基本一致ꎬ证明该模型真实可信ꎮ
２􀆰 ６　 喹啉降解的三维荧光光谱分析

为进一步解释 ＰＳ / Ｆｅ２＋对喹啉降解过程中组成

及变化规律ꎬ运用三维荧光光谱(ＥＥＭ)技术对最佳

工艺条件下的反应过程进行解析ꎮ ＥＥＭ 光谱是一

种通过不同激发波长和发射波长时的荧光强度信息

获取水样中有机物的荧光信号的方法ꎮ 喹啉分子中

含有的 Π－Π 共轭双键能发出较强的荧光ꎬ因此用

ＥＥＭ 光谱能有效定量分析喹啉降解时物质的变化

规律ꎮ 研究表明[２０－２１]ꎬＥＥＭ 峰与腐殖质、酪氨酸、
色氨酸以及酚类有机化合物相关ꎮ

最佳工艺条件下实验原水和出水的三维荧光光

谱图如图 ７ 所示ꎮ 由图 ７ 中可以看出ꎬ实验原水荧

光主要出现在 Ｅｘ / Ｅｍ ＝ ３７５ ｎｍ / ５００ ｎｍꎬ实验出水荧

光主要出现在 Ｅｘ / Ｅｍ ＝ ３９０ ｎｍ / ５２０ ｎｍꎬ均为腐殖酸

类物质的荧光响应区域且荧光强度增大ꎬ这是因为

喹啉降解过程中腐殖酸类物质积累ꎬ表明喹啉未被

完全矿化ꎮ 此外还可观察到实验原水与出水荧光中

心位置红移ꎮ 研究表明ꎬ红移与荧光基团中的羰基、
　 　 　 　 　 　 　

(ａ)进水

(ｂ)出水

图 ７　 喹啉废水进水与出水 ＥＥＭ 谱图

羧基、羟基和胺基的增加有关[２２－２４]ꎮ 因此推测喹啉

降解产生了含有上述基团的中间产物ꎬ同时邹寒

等[３] 的研究证明ꎬ高级氧化法处理喹啉产生了

２(１Ｈ)－喹啉酮、５－羟基喹啉、８－羟基喹啉等中间产

物ꎬ由此可证明该推测ꎮ

３　 结论

以单因素实验为基础ꎬ采用 Ｄｅｓｉｇｎ Ｅｘｐｅｒｔ 中的

Ｂｏｘ－Ｂｅｈｎｋｅｎ 实验原理设计三因素三水平响应面实

验并建立二次多项式模型ꎮ 通过显著性检验可知ꎬ
该模型拟合良好、显著可靠ꎬ可以对不同 ＰＳ 投加

量、Ｆｅ２＋投加量、初始 ｐＨ 条件下 ＰＳ / Ｆｅ２＋体系中喹啉

降解率进行预测ꎮ 通过方差分析及模型参数分析可

知:影响喹啉降解率的显著性顺序为 ＰＳ 投加量>
Ｆｅ２＋投加量>初始 ｐＨꎮ 并预测喹啉降解最佳条件:
ＰＳ /喹啉摩尔比为 ９􀆰 ８０、ＰＳ / Ｆｅ２＋ 摩尔比为 １􀆰 ９０、初
始 ｐＨ 为 ３􀆰 ４９ꎬ此时ꎬ相应理论喹啉降解率可达

９３􀆰 ７％ꎮ 验证实验证明该预测值与实验值基本

相符ꎮ
ＥＥＭ 结果发现喹啉降解过程产生了腐殖酸类

物质ꎬ荧光峰强度增大且红移ꎬ由此推测在 ＰＳ / Ｆｅ２＋

体系中喹啉降解产生了含有羰基、羧基、羟基和胺基

等中间产物ꎬ喹啉未被完全矿化ꎮ
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