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摘要:针对石油烃(ＴＰＨ)在土壤中长时间不易分解造成地下水长久污染问题ꎬ研究了新型复合石墨烯海绵(ＧＯ / ＰＤＭＳ－

ＰＵ)负载 Ｆｅ３Ｏ４ 活化过硫酸盐体系在不同催化剂质量比、初始 ｐＨ、过硫酸盐(ＰＳ)浓度、ＴＰＨ 浓度以及共存阴离子等条件下降
解 ＴＰＨ 的规律ꎮ 结果表明ꎬＦｅ３Ｏ４ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 的质量比为 １ ∶２的复合材料降解效率最佳ꎬ为 ８８％ꎮ 当 ＰＳ 浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、
催化剂质量浓度为 ０􀆰 ３ ｇ / Ｌ 时ꎬ在酸性和中性条件下更有利于 ＴＰＨ 的去除ꎬ去除效率为 ８５％ꎮ ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ / Ｆｅ３Ｏ４ ＋ＰＳ 体系
的自由基猝灭实验和 ＥＰＲ 测试表明ꎬ自由基以􀅰ＳＯ－

４ 、􀅰ＯＨ 为主ꎬ存在一定量 １Ｏ２ꎮ
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　 　 ２０ 世纪 ９０ 年代以来ꎬ我国每年地下水用水量

以 ２５ 亿 ｍ３ / ａ 的速度持续递增ꎮ 特别是西北地区饮

用水都出现了短暂的困难[１]ꎮ
石油进入河流、湖泊或地下水后ꎬ使原有的生态

系统受到影响ꎬ石油烃长时间难以降解ꎬ从而使污染

的范围不断扩大[２－３]ꎮ 当石油进入水生态系统ꎬ危
害了人类赖以生存的水源[４－５]ꎮ

Ｆｅ３Ｏ４ 是铁元素的 ３ 种氧化物之一ꎬ拥有一定

的磁性ꎬ属于立方晶系晶体类ꎬ主要构造为反式尖晶

石ꎬ晶体中没有 ＦｅＯ２－
２ 存在ꎬ相比之下 ＦｅＯ 颗粒的构

造为立方晶体[６]ꎬ与其他一些材料相比ꎬＦｅ３Ｏ４ 的比

表面积较高、稳定性较弱ꎬ像其他氧化物一样容易出

现团聚和氧化等现象ꎬ但相对于纳米零价铁又稳定

一些ꎬ故很多学者开始对 Ｆｅ３Ｏ４ 等铁基材料进行改

性ꎬ分别用不同的方法进行探索试验ꎬ对于活化过硫

酸盐有着不错的效果[７]ꎮ 笔者通过铁基材料掺杂

制备 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵负载 Ｆｅ３Ｏ４ꎬ并考察了降解

地下水中石油烃ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 试剂与药品

硫酸 ( Ｈ２ＳＯ４ )、 硝 酸 ( ＨＮＯ３ )、 无 水 硫 酸 钠

(Ｎａ２ＳＯ４)、过硫酸钠(Ｎａ２Ｓ２Ｏ８、)、氯化钠(ＮａＣｌ)、
乙醇(Ｃ２Ｈ６Ｏ)、氢氟酸(ＨＦ)、氢氧化钠(ＮａＯＨ)、四
氢呋喃(Ｃ４Ｈ８Ｏ)、三氟化硼乙醚[(Ｃ２Ｈ５) ２Ｏ􀅰ＢＦ３]、
环氧氯丙烷(Ｃ３Ｈ５ＣｌＯ)、聚丙二醇[(Ｃ３Ｈ６Ｏ) ｎ]、三
乙醇胺[(ＨＯＣＨ２ＣＨ２) ３Ｎ]、有机硅油(Ｃ６Ｈ１８ＯＳｉ２)、
三乙烯二胺(Ｃ１４Ｈ２８Ｎ２)、辛酸亚锡(Ｃ１６Ｈ３０Ｏ４Ｓｎ)、甲
苯二异氰酸酯(ＴＤＩ)、氧化石墨烯(ＧＯ)ꎬ均为分析

纯ꎻ柴油ꎬ中国石油公司(常州)生产ꎻ采用超纯水机
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ＺＹＰ－Ⅱ－１０ / ２０Ｔ 制备实验用超纯水ꎮ
１􀆰 ２　 材料的制备

１􀆰 ２􀆰 １　 ＰＵ 海绵

首先在烧杯中加入 １００ ｍＬ 的四氢呋喃ꎬ用离心

搅拌机于 ０~５℃的冰水浴中离心搅拌 １５ ｍｉｎꎬ然后

加入 ７􀆰 ２ ｍＬ 三氟化硼乙醚、４􀆰 ８ ｍＬ 环氧氯丙烷和

１５ ｍＬ 甘油 /水ꎬ将其放置在实验台上并通过橡皮胶

管连接氮气瓶通入氮气ꎬ机械搅拌 ６ ~ ７ ｈ 后ꎬ加入

适量去离子水并继续机械搅拌 ２ ｈꎬ之后真空干燥

５ ｈꎬ制备出无色透明黏稠状新型聚四氢呋喃三醇[３]ꎮ
将 ２０ ｍＬ 的新型聚四氢呋喃三醇、４０ ｍＬ 的聚

丙二醇、 ２􀆰 ４ ｍＬ 三乙醇胺、 １􀆰 ５ ｍＬ 有机硅油、
５􀆰 ０ ｍＬ 超纯水、０􀆰 ８ ｍＬ 三乙烯二胺、０􀆰 ２４ ｍＬ 辛酸

亚锡等加入烧杯ꎬ与 ４０ ｍＬ 甲苯二异氰酸酯(ＴＤＩ)
在搅拌机上高速机械搅拌 １０ ｓꎬ放置在温度为 ２５℃
的器皿中自由发泡合成并制备 ＰＵ[８]ꎮ
１􀆰 ２􀆰 ２　 新型聚四氢呋喃(ＰＴＨＦ)

通过水、水和甘油、甘油 ３ 种引发剂制备得到

ＰＴＨＦꎬ由于甘油中本身含有水分且甘油的加入可使

ＰＴＨＦ 由两端直链型向三端支链结构转变ꎬ所以用

该引发剂可以获得性能不一的吸油材料ꎮ
１􀆰 ２􀆰 ３　 ＰＤＭＳ 海绵

将糖块用作制备 ＰＤＭＳ 海绵的模板ꎮ 随后ꎬ用
质量比为 １０ ∶１的 ＰＤＭＳ 原料和稳定固化剂将立方

糖块完全浸入ꎬ然后取出放入烧杯中ꎬ放置在真空烘

箱中 ２ ｈꎮ 紧接着固化 ３ ｈ 后ꎬ切除糖模板表面上的

ＰＤＭＳꎮ 将糖块溶解ꎬ并在搅拌下洗涤 ３ 次ꎮ 最后ꎬ
在 ６０℃、大气条件下干燥 １０ ｈ 后获得 ＰＤＭＳ 海绵ꎮ
１􀆰 ２􀆰 ４　 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵

为了改善聚氨酯海绵的吸附和重复使用性能ꎬ
复配改性剂ꎬ将聚二甲基硅氧烷溶解在一定量的正

己烷中ꎬ随后加入氧化石墨烯(０􀆰 ０５ ｇ / ｇ)并搅拌均

匀ꎬ再加入戊二醛(ＧＡ)搅拌均匀使其交联成功[１１]ꎮ
最后ꎬ将样品移入模具中完全浸泡在改性溶液中 ５~
１０ ｍｉｎꎬ取出放入烘箱中ꎬ在温度为 ８０℃固化 ２ ｈꎬ制
成新型材料 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵꎮ

２　 结果和讨论

２􀆰 １　 材料表征

２􀆰 １􀆰 １　 形貌分析

聚氨酯海绵、ＰＤＭＳ 海绵及 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵

的扫描电镜图如图 １ 所示ꎮ 从图 １(ａ)、图 １(ｂ)中
可以看出ꎬ海绵的表面有很多椭圆形孔隙ꎬ这些椭圆

形孔隙的大小形状各不相同乱序排列ꎬ甲苯二异氰

　 　 　 　 　 　 　

(ａ)聚氨酯海绵显微镜图片 (ｂ)聚氨酯海绵显微镜图片

(ｃ)聚氨酯海绵的

扫描电镜图像

(ｄ)聚氨酯海绵的

扫描电镜图像

(ｅ)ＰＤＭＳ 海绵的

扫描电镜图

(ｆ)ＰＤＭＳ 海绵的

扫描电镜图

(ｇ)ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵的

扫描电镜图

(ｈ)ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵的

扫描电镜图

图 １　 聚氨酯海绵、ＰＤＭＳ 海绵及

ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵的扫描电镜图

酸酯和聚丙二醇在自由发泡过程中发生聚合反应产

生大量气体ꎬ气体在短时间内需要快速向外排出ꎬ故
在海绵内部会产生气泡ꎬ在接触到外界空气时与外

界空气融合破裂形成凹凸不平的印迹ꎬ由于自由发

泡的时间持续若干分钟ꎬ所以产生的椭圆形孔隙基

本上充满材料表面使其吸附容量与一般海绵相比增

加若干倍ꎬ最终形成的圆孔也呈现致密的不规则结

构ꎬ满足海绵的一切特性ꎬ保存了海绵的原始形状和

结构特征ꎬ证明自发的聚氨酯海绵制备成功ꎮ
从图 １(ｃ)、图 １(ｄ)中可以看出ꎬ孔内壁有很多

褶皱ꎬ得到的 ＰＵ 海绵孔多且粗糙度高ꎬ与市售普通

聚氨酯海绵相比更具多孔形态ꎮ 聚氨酯海绵都具有
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均匀且规则的网络结构ꎮ ＰＴＨＦ 的支撑作用使溶剂

更好地进入到海绵ꎬ最后通过自发反应制成多孔结

构新型聚氨酯海绵[９]ꎮ
从图 １(ｅ)可知ꎬ孔隙经 ＰＤＭＳ 浸涂之后表面变

得光滑ꎬ原因是一定浓度的 ＰＤＭＳ 会形成一层疏水

膜ꎬ增加海绵材料的疏水性ꎬ添加 ＰＤＭＳ 后海绵的油

水分离能力略微有所提升ꎮ 从图 １( ｆ)中可以看出ꎬ
随着 ＰＤＭＳ 的添加ꎬ海绵表面的粗糙结构的凹槽被

ＰＤＭＳ 填充ꎬ表面形成疏水层ꎬＰＤＭＳ 海绵已经成功

研制ꎮ
从图 １(ｇ)中可以看出ꎬ部分氧化石墨烯团聚在

一起ꎬ但绝大部分还是均匀地分布在海绵材料上ꎬ原
因是石墨烯与海绵和 ＰＤＭＳ 交联时ꎬＰＤＭＳ 也有一

定的粘连性ꎬ加上戊二醛的交联作用ꎬ所以石墨烯可

以稳定地附着于海绵上ꎬ不会形成团聚体ꎮ 同时可

以增加海绵表面和内部的粗糙度ꎬ使海绵孔径发生

变化ꎬ增加内部的多孔结构ꎬ从而达到增加吸附容量

的目的[１２]ꎮ 从图 １(ｈ)中可以看出ꎬ氧化石墨烯的

形状结构完整且没有团聚在一起ꎬ形状规则没有发

生变化且均匀分布在海绵结构表面ꎬ故氧化石墨烯

已成功附着于海绵材料上[１３]ꎮ
２􀆰 １􀆰 ２　 ＸＲＤ 分析

ＰＵ 海绵、ＰＤＭＳ 海绵、ＧＯ / ＰＤＭＳ －ＰＵ 海绵的

ＸＲＤ 图谱如图 ２ 所示ꎮ 从图 ２ 中可以看出ꎬ纯聚氨

酯海绵结晶峰在 １８°左右ꎬ表现为无定型结构ꎬ３ 种

海绵表现并无较大差异ꎮ 随着 ＰＤＭＳ 的加入ꎬ
ＰＤＭＳ－ＰＵ 在 ６０􀆰 ２°出现结晶锋ꎬ其他处未出现明显

的峰值ꎬ说明 ６０􀆰 ２°是 ＰＤＭＳ 的特征峰ꎬ峰值较宽且

峰高较小ꎻ随着 ＰＤＭＳ 和 ＧＯ 的加入ꎬＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ
在 ４１􀆰 １、６０􀆰 ２°处出现新的结晶锋ꎬ４１􀆰 １°是 ＧＯ 的特

征峰ꎬ峰值较窄且峰高较小ꎻ６０􀆰 ２°是 ＰＤＭＳ 的特征

峰ꎬ峰值较宽且峰高较小ꎬ因此ꎬＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 以无

定形结构为主ꎬ且 ＰＤＭＳ 和 ＧＯ 都成功地附着在海

绵材料上ꎮ

１—ＰＵ 海绵ꎻ２—ＰＤＭＳ 海绵ꎻ３—ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵

图 ２　 ＰＵ 海绵、ＰＤＭＳ 海绵、ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ
海绵的 ＸＲＤ 图谱

２􀆰 １􀆰 ３　 ＦＴ－ＩＲ 分析

不同引发剂引发聚合的 ＰＴＨＦ 的 ＦＴ－ＩＲ 谱图如

图 ３ 所示ꎮ 由图 ３ 可知ꎬＦＴ－ＩＲ 吸收峰几乎完全相

同ꎬ在 ３ ４３０ ｃｍ－１处的峰为—ＯＨ 的吸收峰ꎬ３ 种不同

引发剂引发聚合的 ＰＴＨＦ 的振动幅度相似ꎻ２ ９４０、
２ ８５８ ｃｍ－１处为 Ｃ—Ｈ 的吸收峰ꎬ且不同引发剂的振

动幅度相似ꎻ在 １ ４５０、１ ３６７ ｃｍ－１处的峰为—ＣＨ—
的吸收峰ꎬ且振动幅度相似ꎻ１ ２４５ ｃｍ－１ 处的峰为

Ｏ—Ｈ 的面内弯曲振动吸收峰ꎬ１ １１０ ｃｍ－１处为醚键

伸缩振动吸收峰ꎮ ３ 种引发剂的振动幅度并没有较

大的差异ꎬ３ 种产物均为 ＰＴＨＦꎬ且 ３ 种引发剂均不

影响前期合成材料的制备[１０]ꎮ

１—水ꎻ２—甘油和水ꎻ３—甘油

图 ３　 不同引发剂引发聚合的 ＰＴＨＦ 的

ＦＴ－ＩＲ 谱图

２􀆰 ２　 催化剂不同质量比的影响

Ｆｅ３Ｏ４ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 不同质量比的复合材

料对活化 ＰＳ 降解 ＴＰＨ 的影响如图 ４ 所示ꎮ 从图 ４
中可以看出ꎬ随着 Ｆｅ３Ｏ４ 质量分数的提高ꎬ ＧＯ /
ＰＤＭＳ－ＰＵ 对 ＴＰＨ 的降解效果提高ꎮ 当 Ｆｅ３Ｏ４ 与

ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 的质量比为 １ ∶２时ꎬＴＰＨ 的去除率可

达 ８８􀆰 ０％ꎬ反应速率常数提高到 ０􀆰 ８８ ｍｉｎ－１ꎻ当

Ｆｅ３Ｏ４ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 的质量比增加到 ４ 时ꎬＴＰＨ
的去除率降低到 ４８􀆰 ０％ꎮ 综上所述ꎬ增加 Ｆｅ３Ｏ４ 质

量分数可以显著提高 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 对 ＰＳ 的催化

性能ꎬ显著降解 ＴＰＨꎮ 然而ꎬ过高质量分数的 Ｆｅ３Ｏ４

　 　 　 　 　 　 　

１—１ ∶４ꎻ２—１ ∶３ꎻ３—１ ∶２ꎻ４—１ ∶１ꎻ５—２ ∶１ꎻ６—３ ∶１ꎻ７—４ ∶１

图 ４　 不同 Ｆｅ３Ｏ４ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 质量比

催化剂对 ＴＰＨ 降解的影响

􀅰５９１􀅰
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降解 ＴＰＨ 的促进作用减弱ꎮ 因此ꎬ后续实验采用

Ｆｅ３Ｏ４ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 质量比为 １ ∶２的 ＧＯ / ＰＤＭＳ－
ＰＵ 复合材料ꎮ
２􀆰 ３　 初始 ｐＨ 的影响

不同梯度的 ｐＨ 对 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ－ＰＳ / Ｆｅ３Ｏ４ 体

系中 ＴＰＨ 降解效率的影响如图 ５ 所示ꎮ

１—ｐＨ＝１ꎻ２—ｐＨ＝３ꎻ３—ｐＨ＝５ꎻ４—ｐＨ＝７ꎻ５—ｐＨ＝９ꎻ６—ｐＨ＝１１

图 ５　 初始 ｐＨ 对 ＴＰＨ 降解的影响

从图 ５ 中可以看出ꎬ当初始 ｐＨ 为 １、５、７、９、１１
时ꎬＴＰＨ 去除效率分别为 ６０％、８５％、８８％、７８􀆰 ５％和

５７％ꎮ 当 ｐＨ 为 ７ 时的去除效率最佳ꎬ说明溶液在中

性偏碱性时ꎬ内部电荷作用更明显ꎬ这是由于铁在催

化剂上加速腐蚀释放出的 Ｆｅ２＋与 ＰＳ 反应生成更多
的􀅰ＳＯ－

４和􀅰ＯＨꎮ结果表明酸性条件对降解有增强效

果ꎬ然而ꎬｐＨ 为 １１ 时去除效率大大降低ꎬ由此可知ꎬ
该体系不适合 ｐＨ 过高ꎮ 当 ｐＨ 低时ꎬＧＯ / ＰＤＭＳ－
ＰＵ 的表面带正电ꎻ当 ｐＨ 较高时ꎬＴＰＨ 和 ＧＯ / ＰＤＭＳ－
ＰＵ 的表面都带负电ꎬ相同的电荷会产生相互排斥ꎬ
使得 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 无法有效降解 ＴＰＨꎮ
２􀆰 ４　 初始 ＰＳ 浓度的影响

ＰＳ 浓度对 ＴＰＨ 降解的影响如图 ６ 所示ꎮ 从图

６ 中可以看出ꎬ随着 ＰＳ 浓度从 ０􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 增加到

２􀆰 ０ ｍｍｏｌ / ＬꎬＴＰＨ 的去除率从 ６４％提高到 ８８％ꎬ这
意味着增加 ＰＳ 浓度会促进氧化产物的产生ꎬ使得

ＴＰＨ 的去除率提高ꎮ 当 ＰＳ 浓度达到 ２􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ
时ꎬＴＰＨ 去除率几乎没有变化ꎬ这主要是由于过量

的 ＰＳ 消耗了􀅰ＳＯ－
４ꎮ

１—０􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—１􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ
４—２􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ５—２􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ６　 ＰＳ 浓度对 ＴＰＨ 降解的影响

２􀆰 ５　 初始 ＴＰＨ 质量浓度对于海绵性能的影响

ＴＰＨ 初始质量浓度对 ＴＰＨ 去除的影响如图 ７
所示ꎮ 从图 ７ 中可以看出ꎬ当初始 ＴＰＨ 质量浓度从

１ ｇ / Ｌ 增加到 ３ ｇ / Ｌ 时ꎬ降解率可达 ８８％ꎮ ＴＰＨ 初始

质量浓度继续增加到 １１ ｇ / Ｌꎬ降解速率下降到

４９％ꎬ且当 ｐＨ＝ １１ 时ꎬ降解效率较其他质量浓度显

著下降ꎮ 较低质量浓度 ＴＰＨ 的快速降解归因于

ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 的 ＰＳ 体系中较高浓度的􀅰ＳＯ－
４ꎮ

１—１ ｇ / Ｌꎻ２—３ ｇ / Ｌꎻ３—５ ｇ / Ｌꎻ４—７ ｇ / Ｌꎻ５—９ ｇ / Ｌꎻ６—１０ ｇ / Ｌ

图 ７　 ＴＰＨ 质量浓度对 ＴＰＨ 降解的影响

随着 ＴＰＨ 质量浓度的逐渐提高ꎬ过多的物质吸

附在 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 表面ꎬ限制了 ＰＳ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－
ＰＵ 的反应ꎬ减少了自由基的数量ꎮ 此外ꎬ过量的

ＴＰＨ 可能由于内部过滤作用而阻碍羟基自由基的

生成ꎮ 因此ꎬ在后续实验中初始 ＴＰＨ 质量浓度确定

为 ３ ｇ / Ｌꎮ
２􀆰 ６　 共存阴离子对海绵性能的影响

实验过程的水环境中存在大量无机离子ꎬ分为

阳离子和阴离子 ２ 种ꎬ阳离子主要有 Ｋ＋、Ｃａ２＋ꎬ阴离

子主要有 Ｃｌ－、ＮＯ－
３、ＨＣＯ－

３、ＳＯ２－
４ 等ꎬ其中主要影响的

是阴离子ꎮ 因此ꎬ探究了实际水体中阴离子对降解

效率的影响ꎬ结果如图 ８ 所示ꎬ阴离子的浓度均为

２０ ｍｍｏｌ / Ｌꎮ 从图 ８ 可知ꎬＣｌ－、ＮＯ－
３、ＨＣＯ－

３、ＳＯ２－
４ 对

ＴＰＨ 降解均表现出不同程度的抑制作用ꎬＨＣＯ－
３ 的

抑制作用最为明显ꎬ为 ５５％ꎬ大大降低了整个体系

对 ＴＰＨ 降解的效率ꎮ 在反应过程中ꎬ离子被吸附并

沉积于复合材料的表面ꎬ从而减少了活性反应位点、
　 　 　 　 　 　 　

１—空白ꎻ２—ＮＯ－
３ ꎻ３—ＳＯ２－

４ ꎻ４—Ｃｌ－ꎻ５—ＨＣＯ－
３

图 ８　 不同的共存阴离子对于海绵性能的影响
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２０２４ 年 ７ 月 周美春等:ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海绵负载 Ｆｅ３Ｏ４ 活化过硫酸盐去除地下水石油烃的研究

电子传导效率和反应活性ꎮ 同时ꎬ阴离子反应后生

成部分的沉淀影响进一步的活化效果ꎮ ＨＣＯ－
３ 与生

成的 Ｆｅ３Ｏ４ 反应形成羟基碳酸盐ꎬ从而消耗 Ｆｅ３Ｏ４ꎬ
ＨＣＯ－

３ 与 Ｆｅ３＋或 Ｆｅ２＋ 发生反应的速度很快ꎬ所以较

快形成沉淀影响后续的活化反应[１４]ꎮ
２􀆰 ７　 重复性实验

循环使用次数对于海绵性能的影响如图 ９ 所

示ꎮ 从图 ９ 中可以看出ꎬ经过 １５ 次循环后ꎬＧＯ /
ＰＤＭＳ－ＰＵ、ＰＵ、ＰＤＭＳ－ＰＵ 的 ＴＰＨ 去除效率分别为

７１％、４０％、５９％ꎮ 其中 ＰＵ 海绵的降解效率波动较

大ꎬ从 ７０％下降到 ４０％ꎬ在循环 １０ 次之后降解率趋

于稳定ꎻＰＤＭＳ －ＰＵ 海绵从一开始的 ７５％下降到

５９％ꎬ在循环 １１ 次之后的降解效率趋于稳定ꎻＧＯ /
ＰＤＭＳ－ＰＵ 经过 １５ 次循环后ꎬ海绵的降解效率波动

最小ꎬ从原来的 ８８％下降到 ７１％ꎬ在循环 １０ 次之后

的降解效率趋于稳定ꎬ对比 ３ 种自制的海绵可以看

出ꎬＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 的循环使用性能最强ꎬ对于海绵

处理的环境要求并不是很高ꎬ有利于 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ
海绵在实际情况中的应用ꎮ

１—ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵꎻ２—ＰＵꎻ３—ＰＤＭＳ－ＰＵ

图 ９　 循环使用次数对于海绵性能的影响

２􀆰 ８　 自由基分析

为了确定 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 中的自由基种类ꎬ进
行了自由基猝灭实验ꎬ结果如图 １０ 所示ꎮ 其中ꎬ甲
醇(ＭｅＯＨ)结构中含有 α－Ｈꎬ􀅰ＯＨ 或􀅰ＳＯ－

４可以快速

与和 α－Ｈ 发生反应ꎬ因此用 ＭｅＯＨ 来鉴别􀅰ＯＨ 和

􀅰ＳＯ－
４ꎻ而叔丁醇(ＴＢＡ)因其结构中没有 α－Ｈꎬ并且

与􀅰ＯＨ 的反应速率与􀅰ＳＯ－
４ 反应速率的相差倍数很

高ꎬ比􀅰ＳＯ－
４高出 １ ０００ 倍以上ꎬ因此一般被用作􀅰ＯＨ

的猝灭剂ꎮ从图 １０(ａ)中可以看出ꎬ在向 ＧＯ / ＰＤＭＳ－
ＰＵ 反应体系中加入 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＴＢＡ 和 ＭｅＯＨ
８０ ｍｉｎ 后ꎬＴＰＨ 的去除率分别从 ７８％下降到 ２０％和

１５％ꎮ 表明􀅰ＯＨ 和􀅰Ｏ２－ 自由基在 ＴＰＨ 降解过程中

起到了一定作用ꎮ ＢＱ 和 ＦＦＡ 是􀅰Ｏ－
２ 和

１Ｏ２ 的猝灭

剂ꎮ ＭｅＯＨ 对 ＴＰＨ 降解效率的抑制作用比 ＴＢＡ 更

显著ꎮ 加 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＴＢＡ 和 ＭｅＯＨ 后ꎬＴＰＨ 的降解

率分别从 ８２􀆰 ４９％下降到 ２３􀆰 ７６％和 ３９􀆰 ０％ꎮ 单线

态氧( １Ｏ２)的猝灭剂如叠氮化钠通常会消耗自由

基ꎬ很难确定 １Ｏ２ 在 ＴＰＨ 吸附中的作用ꎮ

１—空白ꎻ２—ＭｅＯＨꎻ３—ＴＢＡꎻ４—ＢＱꎻ５—ＦＦＡ
(ａ)自由基猝灭实验

(ｂ)ＥＰＲ 电子共振图谱

图 １０　 自由基猝灭实验及 ＥＰＲ 电子共振图谱

通过 ＥＰＲ 和猝灭实验确定了 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ /
ＰＳ 体系中的活性物种及其对 ＴＰＨ 降解的贡献ꎮ 用

ＥＰＲ 确定了 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ / ＰＳ 体系中自由基的种

类ꎮ 在 ＥＰＲ 实验中采用传统的自由基捕捉剂

ＤＭＰＯꎬＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ－ＰＳ / Ｆｅ３Ｏ４ 体系的 ＥＰＲ 谱图

中观察到典型的 ＤＭＰＯ－􀅰ＳＯ－
４加合物和 ＤＭＰＯ－􀅰ＯＨ

加合物的四线峰ꎻ从图 １０ ( ｂ) 中可以看出ꎬ ＧＯ /
ＰＤＭＳ－ ＰＵ / ＰＳ 体系中同时存在􀅰ＳＯ－

４ 和􀅰ＯＨꎮ但

ＤＭＰＯ－􀅰ＳＯ－
４加合物的峰强度远低于 ＤＭＰＯ－􀅰ＯＨꎬ

这是由于􀅰ＳＯ－
４的一部分转移到了􀅰ＯＨ 上ꎮ在 ＤＭＰＯ

捕获自由基的过程中ꎬＤＭＰＯ－ＳＯ－
４ 加合物被 Ｈ２Ｏ 或

ＯＨ－取代ꎬ容易形成 ＤＭＰＯ－ＯＨ 加合物ꎮ
２􀆰 ９　 降解机理

ＰＳ 产生的􀅰ＳＯ－
４ 主要来源是 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 海

绵表面暴露的 Ｆｅ２＋活化位点ꎮ Ｆｅ２＋的释放速率取决

于 Ｆｅ３Ｏ４ 表面的腐蚀速率ꎬ酸性溶液增加了 Ｆｅ２＋的

释放ꎮ ＰＳ 催化活化过程中存在一条以 １Ｏ２ 为主的

非自由基途径ꎮ 进一步提高了 ＴＰＨ 的降解速率ꎮ
ＥＰＲ 实验和有异丙醇存在的降解试验表明污染物

的降解反应与产生的自由基有关ꎮ Ｆｅ３Ｏ４ 激活过硫

酸钠降解污染物的途径是过硫酸钠在 Ｆｅ３Ｏ４ 表面被

激活形成硫酸根自由基和羟基自由基ꎬ然后这些自

由基(ＳＯ－
４、􀅰ＯＨ 和 １Ｏ２ )在固体颗粒表面附近攻击
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ＴＰＨ 污染物分子使其降解ꎮ 其反应式如下:
Ｓ２Ｏ２－

８ ＋ Ｆｅ２＋ → ２ＳＯ －
４ (１)

􀅰ＳＯ －
４ ＋ Ｈ２Ｏ → ＳＯ２－

４ ＋􀅰ＯＨ ＋ Ｈ ＋ (２)
􀅰ＳＯ －

４ ＋ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔ → ＳＯ２－
４ ＋ ｐｒｏｄｕｃｔｓ (３)

ＯＨ － ＋ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔ → Ｈ２Ｏ ＋ ｐｒｏｄｕｃｔｓ (４)
Ｏ２ ＋ ｅ － → １Ｏ２ (５)

ＨＯ － ＋ Ｓ２Ｏ２－
８ →􀅰Ｓ２Ｏ

－
８ ＋ ＯＨ － (６)

ＳＯ －
４ ＋ Ｓ２Ｏ２－

８ →􀅰Ｓ２Ｏ
－
８ ＋ ＳＯ２－

４ (７)
　 　 通过自由基与 ＴＰＨ 发生反应并将 ＴＰＨ 分解成

其他大分子结构的降解通常很高ꎮ 硫酸根自由基在

Ｆｅ３Ｏ４ 表面与其或者其他物质发生反应速度较慢可

能受到固体表面的活性位点数量影响ꎬ因为 ＧＯ /
ＰＤＭＳ－ＰＵ 表面存在大量的石墨烯ꎬ活性点数量较

多ꎮ 结果表明 ＧＯ / ＰＤＭＳ － ＰＵ － ＰＳ / Ｆｅ３Ｏ４ 体系中

Ｆｅ３Ｏ４ 少量的增加有助于增强反应速率ꎮ ＴＰＨ 不是

自由基攻击的唯一目标ꎬ表面的 Ｆｅ３Ｏ４ 和在表面附

近的过硫酸根离子是另外受体ꎮ 自由基与 Ｆｅ３Ｏ４ 表

面之间的反应比自由基和 ＴＰＨ 之间的反应慢ꎬ这是

因为污染物的降解反应优先于 Ｆｅ３Ｏ４ 与硫酸根自由

基生成溶解性铁的反应ꎮ ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ / Ｆｅ３Ｏ４＋ＰＳ
体系降解 ＴＰＨ 的机理如图 １１ 所示ꎮ

图 １１　 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ＋ＰＳ 体系降解 ＴＰＨ 的机理

３　 结论

以 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ / ＰＳ 体系为研究对象ꎬ考察了

Ｆｅ３Ｏ４ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 质量比、ＰＳ 浓度、初始 ｐＨ、
初始 ＴＰＨ 质量浓度以及共存离子对 ＴＰＨ 降解的影

响ꎬ主要结论如下:
(１)在不同的 Ｆｅ３Ｏ４ 与 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 质量比

条件下制备的 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 复合材料中ꎬＦｅ３Ｏ４ 与

ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 的质量比为 １ ∶２的 ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ 复

合材料降解效率最佳ꎬ为 ８８％ꎮ
(２)当 ＰＳ 浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、催化剂质量浓度为

０􀆰 ３ ｇ / Ｌ 时ꎬ在酸性和中性条件下更有利于 ＴＰＨ 的

去除ꎬ其中 ｐＨ 为 ７ 时的最佳去除率为 ８５％ꎮ 此外ꎬ
还发现高浓度的 Ｃｌ－、ＮＯ－

３、ＨＣＯ－
３、ＳＯ２－

４ 对 ＴＰＨ 的降

解有明显的抑制作用ꎬ其中 ＨＣＯ－
３ 对于降解率抑制

最为明显ꎮ
(３)ＧＯ / ＰＤＭＳ－ＰＵ / Ｆｅ３Ｏ４＋ＰＳ 体系通过自由基

猝灭实验和 ＥＰＲ 测试表明ꎬ自由基以􀅰ＳＯ－
４、􀅰ＯＨ 为

主ꎬ存在一定量 １Ｏ２ꎮ
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