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摘要:基于 ＩｒＯ２ 电极构建电活化过二硫酸盐(ＰＤＳ)体系ꎬ实现对盐酸四环素(ＴＣＨ)的高效降解ꎮ 研究了电活化工艺参数

和典型水体背景组分对 ＴＣＨ 降解的影响ꎬ并明确了产生的主要活性物质ꎮ 结果表明ꎬ电流密度为 ３０ ｍＡ / ｃｍ２、ＰＤＳ 浓度为
５ ｍｍｏｌ / Ｌ、搅拌速率为 ４００ ｒ / ｍｉｎ、ＴＣＨ 初始质量浓度为 ５０ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ电解 ３ ｈ 可实现 ＴＣＨ 降解率 ７５􀆰 ８４％ꎮ Ｃｌ－显著促进 ＴＣＨ 降
解ꎬ而 ＳＯ２－

４ 、ＰＯ３－
４ 和 ＣＯ２－

３ 等均有一定的抑制作用ꎮ 自由基淬灭实验和动力学数据表明ꎬ硫酸根自由基( ＳＯ４􀅰－ )、羟基自由基

(􀅰ＯＨ)和单线态氧( １Ｏ２)是体系产生的主要活性物质ꎬ尤其是 １Ｏ２ꎬ对 ＴＣＨ 降解的贡献率为 ６４􀆰 ０３％ꎮ
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　 　 抗生素已被纳入重点管控的 １４ 种新污染物之

一ꎬ其中四环素作为使用最广泛的一类广谱抗生素ꎬ
由于无法被人和动物完全代谢ꎬ进入水体或土壤等

会破坏环境生物多样性和安全性ꎬ其在生态环境中

的长期积累将会对生态系统和人类健康造成严重威

胁[１]ꎮ 四环素在环境中具有持久性强、生物毒性

大、难以生化降解等特点ꎬ开发新型高效的四环素降

解技术是缓解其对环境潜在危害的迫切需求[２]ꎮ
过硫酸盐高级氧化技术利用产生的强氧化性硫

酸根自由基(ＳＯ４􀅰
－)和其他活性物质ꎬ可以实现对

难降解有机污染物的高效降解ꎬ具有适用 ｐＨ 范围

宽、氧化能力强、技术灵活等特点ꎮ 该技术的关键是

高效活化过硫酸盐ꎬ促进体系中活性物质的产

生[３－４]ꎮ 目前ꎬ常用的过硫酸盐活化方法包括热、超
声、紫外线、过渡金属、碳材料和电化学等[５－７]ꎮ 其

中电化学活化方法利用电能活化过硫酸盐ꎬ产生强

氧化性活性物质ꎬ协同利用过硫酸盐氧化和电化学

氧化的作用ꎬ有效提升污染物降解效能ꎬ该方法反应

条件温和、操作简单、可控性强ꎬ是一种绿色、高效的

过硫酸盐活化技术[８]ꎮ
电活化过硫酸盐主要包括阴极电活化和阳极电

活化两种ꎮ 阴极电活化过硫酸盐通过电子传递使过

硫酸盐在阴极被还原产生 ＳＯ４􀅰
－ꎬ并进一步转化为

其他形式的活性物质[９]ꎮ 阳极电活化过硫酸盐通

过将阳极表面吸附态的过硫酸盐转化为一种特殊的

具有高反应活性的过渡态结构ꎬ并通过非自由基氧

􀅰４９１􀅰
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化的形式降解有机污染物[１０]ꎮ 然而对于不同的电

活化体系ꎬ产生的主要活性物质不尽相同ꎮ
鉴于此ꎬ本研究以常见的 ＩｒＯ２ 形稳电极为阳

极ꎬ构建单室电活化过二硫酸盐(ＰＤＳ)体系实现对

典型四环素类抗生素盐酸四环素(ＴＣＨ)的高效降

解ꎮ 重点考察电流密度、 ＰＤＳ 浓度、搅拌速率和

ＴＣＨ 初始质量浓度等电活化工艺参数以及 Ｃｌ－、
ＳＯ２－

４ 、ＰＯ３－
４ 和 ＣＯ２－

３ 等典型水体背景组分对 ＴＣＨ 降

解效能的影响ꎬ并通过自由基淬灭实验明确电活化

ＰＤＳ 体系产生的主要活性物质ꎬ建立活性物质的产

生途径ꎮ

１　 实验部分

１􀆰 １　 实验试剂和仪器

实验试剂包括 ＴＣＨ、过硫酸钠、氯化钠、硫酸

钠、磷酸钠、碳酸钠、无水乙醇、叔丁醇和 Ｌ－组氨酸

等ꎬ均为分析纯ꎻ所有水溶液均采用超纯水(电阻率

>１８ ＭΩ􀅰ｃｍ) 配制ꎮ 实验仪器包括定制电解槽、
ＭＳ－３０５Ｄ 直流电源、 ＩＫＡ 磁力搅拌器、岛津 ＵＶ －
２５５０ 紫外－可见分光光度计等ꎮ
１􀆰 ２　 电解反应流程

电解实验在体积为 ２５０ ｍＬ 的单室电化学反应

池中采用直流电源在恒电流条件下进行ꎬ批处理量

为 ２００ ｍＬꎮ 以 ＩｒＯ２ 电极(２０ ｍｍ×２０ ｍｍ×２ ｍｍ)为
阳极ꎬ相同尺寸的不锈钢板为阴极ꎬ构建电活化 ＰＤＳ
体系ꎬ电极间距恒定为 ４ ｃｍꎮ 电解过程通过磁力搅

拌确保溶液混合均匀ꎮ
１􀆰 ３　 ＴＣＨ 浓度分析

ＴＣＨ 的浓度采用紫外分光光度法测定ꎬ以波长

为 ３５７ ｎｍ 紫外吸收峰的峰强度定量计算 ＴＣＨ 浓

度ꎮ 用式(１)计算 ＴＣＨ 降解率:
ＴＣＨ 降解率 ＝ [(Ｃ０ － Ｃ) / Ｃ０] × １００％ (１)

式中:Ｃ０ 和 Ｃ 分别为初始时刻和任意时刻的 ＴＣＨ
质量浓度ꎬｍｇ / Ｌꎮ

ＴＣＨ 降解的拟一级动力学模型如式(２)所示:
ｌｎ(Ｃ０ / Ｃ) ＝ ｋｏｂｓ ｔ (２)

式中:ｋｏｂｓ为拟一级动力学降解速率常数ꎬｈ－１ꎻｔ 为降

解时间ꎬｈꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 工艺参数优化

２􀆰 １􀆰 １　 电流密度

外加电流是电活化过硫酸盐的主要驱动力ꎬ电
流密度对电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 效能的影响如图 １

所示ꎮ 当电流密度分别为 １０、 ２０、 ３０ ｍＡ / ｃｍ２ 和

４０ ｍＡ / ｃｍ２ 时ꎬ经过 ３ ｈ 电解ꎬＴＣＨ 的降解率分别为

５７􀆰 ３２％、７０􀆰 ２５％、７５􀆰 ８４％和 ８３􀆰 １２％ꎮ 且由图 １ 的

插图可知ꎬＴＣＨ 的降解符合拟一级动力学模型ꎬ相
应的 ｋｏｂｓ 分别为 ０􀆰 ２８６ ６、０􀆰 ４００ ２、０􀆰 ４７５ ４ ｈ－１ 和

０􀆰 ５８７ ７ ｈ－１ꎮ 由此可见ꎬＴＣＨ 的降解效率与电流密

度正相关ꎬ且在该范围内ꎬｋｏｂｓ与电流密度呈较好的

线性关系:ｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ００９ ８Ｉ＋０􀆰 １９２ ９(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９９４ １)ꎮ
增加电流密度可以促进阴极的电子转移ꎬ提升 ＰＤＳ
活化效率ꎬ进而产生更多的活性物质ꎬ有效促进

ＴＣＨ 降解ꎮ 值得注意的是ꎬ任何情况下 ｋｏｂｓ增加的

倍数均小于电流密度增加的倍数ꎬ说明随着电流密

度增加也会促进产氧等副反应发生ꎬ进而降低电流

效率[１１]ꎮ 因此ꎬ３０ ｍＡ / ｃｍ２ 的电流密度较为适宜ꎬ
且可以通过改变电流密度实现对 ＴＣＨ 降解速率的

精准调控ꎮ

１—１０ ｍＡ / ｃｍ２ꎻ２—２０ ｍＡ / ｃｍ２ꎻ３—３０ ｍＡ / ｃｍ２ꎻ４—４０ ｍＡ / ｃｍ２

图 １　 电流密度对 ＴＣＨ 降解的影响

２􀆰 １􀆰 ２　 ＰＤＳ 浓度

图 ２ 为 ＰＤＳ 浓度对电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 效能

的影响ꎮ 当 ＰＤＳ 浓度分别为 ３、 ５、 ７ ｍｍｏｌ / Ｌ 和

１０ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＴＣＨ 的 ３ ｈ 降解率分别是 ５９􀆰 ４８％、
７５􀆰 ８４％、８４􀆰 ５４％和 ８９􀆰 ２０％ꎬ且相应的 ｋｏｂｓ 分别为

０􀆰 ３０４ ６、０􀆰 ４７５ ４、０􀆰 ６３０ １ ｈ－１和 ０􀆰 ７４８ ７ ｈ－１(图 ２ 插

图)ꎮ ＰＤＳ 是体系产生 ＳＯ４􀅰
－的主要来源ꎬ随着 ＰＤＳ

浓度的增加将有助于产生更多的活性物质ꎬ从而促

进 ＴＣＨ 的降解ꎮ 然而以 ３ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＰＤＳ 为基准ꎬ
当 ＰＤＳ 加入量分别为 １􀆰 ６７、２􀆰 ３３ 倍和 ３􀆰 ３３ 倍时ꎬ降
解速率分别仅提高 １􀆰 ５６、２􀆰 ０７ 倍和 ２􀆰 ４６ 倍ꎬ降解速

率增加的倍数与 ＰＤＳ 浓度增加的倍数之间的差值

不断扩大ꎮ 这是因为过量的过硫酸盐会淬灭 ＳＯ４􀅰
－

[式(３)]ꎬ减少活性物质的产生量ꎬ且产生的 ＳＯ２－
４

可能造成二次污染[１２]ꎮ 因此ꎬ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＰＤＳ 浓

度较为合适ꎮ
ＳＯ４􀅰

－ ＋ ＳＯ４􀅰
－ → ２ＳＯ２－

４ (３)

􀅰５９１􀅰
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１—３ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—７ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ２　 ＰＤＳ 浓度对 ＴＣＨ 降解的影响

２􀆰 １􀆰 ３　 搅拌速率

图 ３ 为搅拌速率对电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 效能

的影响ꎮ 当搅拌速率分别为 ２００、４００、６００、８００ ｒ / ｍｉｎ
和 １ ０００ ｒ / ｍｉｎ 时ꎬ ＴＣＨ 的 ３ ｈ 降解率分别为

５２􀆰 ０２％、７５􀆰 ８４％、７７􀆰 １１％、８０􀆰 ６５％和 ８３􀆰 ３２％ꎬ且相

对应 的 ｋｏｂｓ 分 别 是 ０􀆰 ２３４ ３、 ０􀆰 ４７５ ４、 ０􀆰 ４９１ ９、
０􀆰 ５３４ ４ ｈ－１和 ０􀆰 ５６４ ８ ｈ－１(图 ３ 插图)ꎮ 当搅拌速率

从 ２００ ｒ / ｍｉｎ 增加至 ４００ ｒ / ｍｉｎ 时ꎬＴＣＨ 的降解率随

着转速的提高显著增加ꎬ此时 ＴＣＨ 的降解速率增加

了 １０２􀆰 ９０％ꎮ 但进一步提高搅拌速率ꎬ对 ＴＣＨ 的降

解影响不显著ꎬ当搅拌速率增至 １ ０００ ｒ / ｍｉｎ 时ꎬ相
比于 ４００ ｒ / ｍｉｎ 的搅拌速率ꎬＴＣＨ 的降解速率仅增

加了 １８􀆰 ８１％ꎮ 搅拌速率主要影响污染物和活性物

质的传质过程ꎬ当搅拌速率过低时ꎬ传质速率较慢ꎬ
电极表面积累的物质较少ꎬ导致污染物降解效率较

低ꎬ而当搅拌速率增加至一定程度时ꎬ其对传质的影

响将不明显ꎬ甚至过大的搅拌速率可能会导致电极

表面的活性物质和污染物的量下降[１３]ꎮ 为此ꎬ选择

４００ ｒ / ｍｉｎ 的搅拌速率为最适条件ꎮ

１—２００ ｒ / ｍｉｎꎻ２—４００ ｒ / ｍｉｎꎻ３—６００ ｒ / ｍｉｎꎻ４—８００ ｒ / ｍｉｎꎻ
５—１ ０００ ｒ / ｍｉｎ

图 ３　 搅拌速率对 ＴＣＨ 降解的影响

２􀆰 １􀆰 ４　 ＴＣＨ 初始质量浓度

图 ４ 为 ＴＣＨ 初始质量浓度对电活化 ＰＤＳ 降解

ＴＣＨ 效能的影响ꎮ 当 ＴＣＨ 的初始质量浓度分别是

４０、５０ ｍｇ / Ｌ 和 ６０ ｍｇ / Ｌ 时ꎬＴＣＨ 的 ３ ｈ 降解率分别

为 ７９􀆰 ３５％、７５􀆰 ８４％和 ７１􀆰 １８％ꎬ且相应的 ｋｏｂｓ分别为

０􀆰 ５５２ ６、０􀆰 ４７５ ４ ｈ－１和 ０􀆰 ４１４ ４ ｈ－１(图 ４ 插图)ꎮ 随

着 ＴＣＨ 初始质量浓度的升高ꎬＴＣＨ 降解率略有下

降ꎬ且相应的降解速率同样呈下降趋势ꎬ但是 ＴＣＨ
去除的绝对值呈增加趋势ꎬ从 ３１􀆰 ７４ ｍｇ / Ｌ 增加至

４２􀆰 ７１ ｍｇ / Ｌꎮ 降解过程中电流密度和 ＰＤＳ 浓度是

固定的ꎬ使体系产生的活性物质的量也是一定的ꎬ因
此ꎬ随着污染物浓度的升高ꎬ降解速率将有所下降ꎬ
但从污染物去除的绝对量来看ꎬ此时活性物质的利

用率有所增加ꎮ 此外ꎬ在实验范围内ꎬｋｏｂｓ与 ＴＣＨ 初

始浓度同样呈线性关系:ｋｏｂｓ ＝ －０􀆰 ００６ ９ＣＴＣＨ＋０􀆰 ８２６ ３
(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９９５ ４)ꎮ

１—４０ ｍｇ / Ｌꎻ２—５０ ｍｇ / Ｌꎻ３—６０ ｍｇ / Ｌ

图 ４　 ＴＣＨ 初始质量浓度对 ＴＣＨ 降解的影响

２􀆰 ２　 水体背景组分影响

２􀆰 ２􀆰 １　 Ｃｌ－

图 ５ 为 Ｃｌ－ 对电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 效能的影

响ꎮ 当 Ｃｌ－浓度分别为 ０、１、３ ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ
时ꎬＴＣＨ 的 ３ ｈ 降解率分别为 ７５􀆰 ８４％、９４􀆰 ００％、
１００％和 １００％ꎬ且相应的 ｋｏｂｓ分别为 ０􀆰 ４７５ ４、０􀆰 ９４３ ２、
１􀆰 ６３４ ３ ｈ－１和 ２􀆰 ８６５ ７ ｈ－１(图 ５ 插图)ꎮ 显然ꎬＣｌ－能
显著促进电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨꎬ相比于未添加 Ｃｌ－

的情况ꎬ添加 １、３ ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 Ｃｌ－ 时ꎬ
ＴＣＨ 的降解速率分别提高了 ９８􀆰 ４０％、２４３􀆰 ７７％和

　 　 　 　 　 　 　

１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—１ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—３ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—５ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ５　 Ｃｌ－浓度对 ＴＣＨ 降解的影响

􀅰６９１􀅰
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５０２􀆰 ８０％ꎮ Ｃｌ－在电解过程中会被氧化成为 Ｃｌ２ 或

ＣｌＯ－ꎬ进而增强体系的氧化能力[１４－１５]ꎮ 值得注意的

是ꎬ在实验范围内ꎬ降解速率与 Ｃｌ－浓度也呈线性关

系:ｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ４６４ ９Ｃ
Ｃｌ－

＋ ０􀆰 ４３３ ５(Ｒ２ ＝ ０􀆰 ９８３ ６)ꎮ 因

此ꎬ可以通过控制 Ｃｌ－ 添加量精确调控污染物的降

解速率ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ２　 ＳＯ２－

４

图 ６ 为 ＳＯ２－
４ 对电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 效能的影

响ꎮ 当添加 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＳＯ２－
４ 时ꎬＴＣＨ 的降解率几

乎不受影响ꎬ但当其浓度进一步增加至 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ
和 ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＴＣＨ 的 ３ ｈ 降解率分别下降至

６４􀆰 ４６％和 ５１􀆰 ０１％ꎬ且相应的 ｋｏｂｓ分别降为 ０􀆰 ３３９ ３ ｈ－１

和 ０􀆰 ２５４ １ ｈ－１(图 ６ 插图)ꎬ比未添加 ＳＯ２－
４ 时分别下

降了 ２８􀆰 ６３％和 ４６􀆰 ５５％ꎮ 目前尚无研究表明 ＳＯ２－
４

可以抑制羟基自由基(􀅰ＯＨ) 和 ＳＯ４􀅰
－ 的产生ꎬ且

ＳＯ２－
４ 难以被活化产生 ＳＯ４􀅰

－ꎬ但在电化学作用下

ＳＯ２－
４ 易被还原为 ＳＯ２－

３ ꎮ 因此ꎬ过量的 ＳＯ２－
４ 会使电

子转移过程受到抑制ꎬ减少了活性物质的产生ꎬ从而

使 ＴＣＨ 的降解效率降低[１６]ꎮ 因此ꎬ对于电活化

ＰＤＳ 工艺ꎬ需严格控制体系中 ＳＯ２－
４ 的含量ꎮ

１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—２０ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ６　 ＳＯ２－
４ 浓度对 ＴＣＨ 降解的影响

２􀆰 ２􀆰 ３　 ＰＯ３－
４

图 ７ 为 ＰＯ３－
４ 对电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 效能的影

响ꎮ 当 ＰＯ３－
４ 浓 度 分 别 为 ０、 ５、 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ 和

２０ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＴＣＨ 的 ３ ｈ 降解率分别为 ７５􀆰 ８４％、
６９􀆰 ２９％、６１􀆰 ３７％和 ５２􀆰 ８９％ꎮ 显然ꎬＰＯ３－

４ 抑制了电

活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 的效率ꎮ 由图 ７ 插图可知ꎬ相应

的 ｋｏｂｓ分别下降至 ０􀆰 ４７５ ４、０􀆰 ４０１ ５、０􀆰 ３１９ ６ ｈ－１和

０􀆰 ２５４ １ ｈ－１ꎮ 相比于未添加 ＰＯ３－
４ 的情况ꎬ当 ＰＯ３－

４

浓度分别为 ５、１０ ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＴＣＨ 的

降解速率分别下降了 １５􀆰 ５４％、３２􀆰 ７７％和 ４６􀆰 ５５％ꎮ
ＰＯ３－

４ 的抑制作用可以归结为ꎬ带负电荷的 ＰＯ３－
４ 和

Ｓ２Ｏ２－
８ 的竞争性吸附作用致使电极表面的 Ｓ２Ｏ２－

８ 浓

度略有下降ꎬ进而减少了体系中产生的活性物质的

量ꎮ 此外ꎬＰＯ３－
４ 会与体系产生的 ＳＯ４􀅰

－和􀅰ＯＨ 等反

应生成氧化能力较弱的磷酸根自由基[式(４)、式
(５)]ꎬ降低了体系活性物质的浓度ꎬ从而抑制了

ＴＣＨ 的降解[１７]ꎮ
ＳＯ４􀅰

－ ＋ ＰＯ３－
４ → ＳＯ２－

４ ＋ ＰＯ４􀅰２－ (４)
􀅰ＯＨ ＋ ＰＯ３－

４ → ＯＨ － ＋ ＰＯ４􀅰２－ (５)

１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—２０ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ７　 ＰＯ３－
４ 浓度对 ＴＣＨ 降解的影响

２􀆰 ２􀆰 ４　 ＣＯ２－
３

图 ８ 为 ＣＯ２－
３ 对电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 效能的影

响ꎮ 当 ＣＯ２－
３ 浓 度 分 别 为 ０、 ５、 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ 和

２０ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＴＣＨ 的 ３ ｈ 降解率分别为 ７５􀆰 ８４％、
７２􀆰 ８５％、６８􀆰 ７７％和 ６５􀆰 ４１％ꎮ 显然ꎬＣＯ２－

３ 同样抑制

了电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 的效能ꎮ 由图 ８ 插图可知ꎬ
相应的 ｋｏｂｓ分别下降至 ０􀆰 ４７５ ４、０􀆰 ４３１ ８、０􀆰 ３７７ ４ ｈ－１

和 ０􀆰 ３４９ ８ ｈ－１ꎮ 相比于未添加 ＣＯ２－
３ 的情况ꎬ添加

５、１０ ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＣＯ２－
３ 时ꎬＴＣＨ 的降解

速率分别下降了 ９􀆰 １７％、２０􀆰 ６１％和 ２６􀆰 ４２％ꎮ ＣＯ２－
３

也可以淬灭 ＳＯ４􀅰
－和􀅰ＯＨꎬ可与其反应生成低氧化

活性的碳酸根自由基[式(６)、式(７)]ꎬ从而降低体

系的氧化能力ꎮ 因此ꎬ也应注意控制 ＣＯ２－
３ 的浓度[１８]ꎮ

ＳＯ４􀅰
－ ＋ ＣＯ２－

３ → ＳＯ２－
４ ＋ ＣＯ３􀅰

－ (６)
􀅰ＯＨ ＋ ＣＯ２－

３ → ＯＨ － ＋ ＣＯ３􀅰
－ (７)

１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—２０ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ８　 ＣＯ２－
３ 浓度对 ＴＣＨ 降解的影响

２􀆰 ３　 电活化机理

采用自由基淬灭实验研究电活化体系产生的活

性物质ꎮ 以甲醇为􀅰ＯＨ 和 ＳＯ４􀅰
－的捕获剂、叔丁醇

􀅰７９１􀅰
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为􀅰ＯＨ 的捕获剂、Ｌ－组氨酸为单线态氧( １Ｏ２)的捕

获剂ꎬ添加不同浓度捕获剂对 ＴＣＨ 降解效能的影响

如图 ９ 所示ꎮ 当加入 ５ ｍｏｌ / Ｌ 甲醇时ꎬＴＣＨ 的降解

率下降至 ６１􀆰 ４２％(相应的 ｋｏｂｓ为 ０􀆰 ３２０ １ ｈ－１)ꎬ降解

速率相比于未添加甲醇时下降了 ３２􀆰 ６７％ꎬ说明􀅰ＯＨ
或 ＳＯ４􀅰

－参与了 ＴＣＨ 的降解ꎮ当加入 ２􀆰 ５ ｍｏｌ / Ｌ 叔

丁醇时ꎬＴＣＨ 的降解率为 ６９􀆰 １２％ (相应的 ｋｏｂｓ 为

０􀆰 ３８４ ６ ｈ－１)ꎬ降解速率相比于未添加叔丁醇时下降

了 １９􀆰 １０％ꎬ介于未添加捕获剂和添加甲醇捕获剂

之间ꎬ说明体系中同时存在􀅰ＯＨ 和 ＳＯ４􀅰
－ꎮ当添加

５ ｍｍｏ / Ｌ 的 Ｌ－组氨酸时ꎬＴＣＨ 的降解率显著下降ꎬ
仅有 ４０􀆰 ７２％ꎬ且相应的 ｋｏｂｓ仅为 ０􀆰 １７１ ０ ｈ－１ꎬ降解

速率相比于未添加 Ｌ－组氨酸时下降了 ６４􀆰 ０３％ꎬ降
解速率远小于添加甲醇捕获剂的情况ꎬ说明 １Ｏ２ 是

体系产生的主要活性物质ꎮ Ｓ２Ｏ２－
８ 在阴极通过电还

原作用可以产生 ＳＯ４􀅰
－ꎬ进而与溶液中的水反应生

成􀅰ＯＨꎬ而 １Ｏ２ 则主要是通过中间产物超氧自由基

(Ｏ２􀅰
－)转化而来ꎮ 体系主要活性物质的产生途径

可用式(８) ~ (１４)表示[１９－２１]ꎮ
Ｓ２Ｏ２－

８ ＋ ｅ － → ＳＯ２－
４ ＋ ＳＯ４􀅰

－ (８)
ＳＯ４􀅰

－ ＋ Ｈ２Ｏ → ＳＯ２－
４ ＋􀅰ＯＨ ＋ Ｈ ＋ (９)

Ｓ２Ｏ２－
８ ＋ ２Ｈ２Ｏ → ＨＯ －

２ ＋ ２ＳＯ２－
４ ＋ ３Ｈ ＋ (１０)

ＨＯ －
２ ＋ Ｓ２Ｏ２－

８ → ＳＯ４􀅰
－ ＋ ＳＯ２－

４ ＋ Ｈ ＋ ＋ Ｏ２􀅰
－ (１１)

Ｏ２ ＋ ｅ － → Ｏ２􀅰
－ (１２)

Ｏ２􀅰
－ ＋􀅰ＯＨ → ＯＨ － ＋ １Ｏ２ (１３)

２Ｏ２􀅰
－ ＋ ２Ｈ ＋ → Ｈ２Ｏ２ ＋ １Ｏ２ (１４)

(ａ)ＴＣＨ 降解效率的变化

(ｂ)拟一级动力学拟合曲线

１—对照ꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌ 甲醇ꎻ３—２􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 叔丁醇ꎻ
４—５ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｌ－组氨酸

图 ９　 自由基捕获剂对 ＴＣＨ 降解的影响

根据拟一级动力学降解速率常数分析以上活性

物质降解 ＴＣＨ 的相对贡献率ꎬ结果如表 １ 所示ꎮ 在

电活化 ＰＤＳ 过程中ꎬ􀅰ＯＨ 对 ＴＣＨ 降解的贡献率为

１９􀆰 １０％ꎬＳＯ４􀅰
－ 对 ＴＣＨ 降解的贡献率为１３􀆰 ５７％ꎬ

１Ｏ２ 对 ＴＣＨ 降解的贡献率为 ６４􀆰 ０３％ꎬ直接电子转

移(ＤＥＴ) 等其他氧化形式对 ＴＣＨ 降解的贡献率

为 ３􀆰 ３０％ꎮ
表 １　 电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 体系活性物质相对贡献度

降解程序 活性物质

ＴＣＨ 降解

速率常数 /

ｈ－１

贡献率 /
％

ＩｒＯ２＋ＰＤＳ 􀅰ＯＨ＋ＳＯ４􀅰－＋１Ｏ２＋ＤＥＴ ０􀆰 ４７５４ １００
ＩｒＯ２＋ＰＤＳ＋甲醇 １Ｏ２＋ＤＥＴ ０􀆰 ３２０１ 　
ＩｒＯ２＋ＰＤＳ＋叔丁醇 ＳＯ４􀅰－＋１Ｏ２＋ＤＥＴ ０􀆰 ３８４６ 　
ＩｒＯ２＋ＰＤＳ＋组氨酸 􀅰ＯＨ＋ＳＯ４􀅰－＋ＤＥＴ ０􀆰 １７１０ 　

　 􀅰ＯＨ ０􀆰 ０９０８ １９􀆰 １０

　 ＳＯ４􀅰－ ０􀆰 ０６４５ １３􀆰 ５７

　 １Ｏ２ ０􀆰 ３０４４ ６４􀆰 ０３

　 ＤＥＴ ０􀆰 ０１５７ ３􀆰 ３０

３　 结论

(１)电流密度和 ＰＤＳ 浓度是影响电活化 ＰＤＳ
降解 ＴＣＨ 最主要的因素ꎬ且 ＴＣＨ 降解速率随电流

密度和 ＰＤＳ 浓度增加而增大ꎮ 搅拌速率主要影响

体系传质过程ꎬ当搅拌速率超过 ４００ ｒ / ｍｉｎ 时其对

ＴＣＨ 的降解速率几乎没有影响ꎮ 此外ꎬＴＣＨ 降解速

率随 ＴＣＨ 初始质量浓度增加而下降ꎮ
(２)Ｃｌ－可以显著提升电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 的

速率ꎬＰＯ３－
４ 和 ＣＯ２－

３ 对 ＴＣＨ 的降解有一定的抑制作

用ꎬ而低浓度的 ＳＯ２－
４ 对 ＴＣＨ 没有影响ꎬ但随着浓度

提升也会抑制 ＴＣＨ 降解ꎮ
(３)电活化 ＰＤＳ 降解 ＴＣＨ 体系产生的主要活

性物质有 ＳＯ４􀅰
－、􀅰ＯＨ 和 １Ｏ２ꎬ尤其以 １Ｏ２ 为最主要

的活性物质ꎮ
(４)电活化过硫酸盐工艺操作简单、可控性强ꎬ

可以实现对抗生素 ＴＣＨ 的高效去除ꎬ未来的研究应

致力于开发高催化活性、高稳定性的电极材料ꎮ
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