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摘要:研究了 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系去除典型非离子型碘代 Ｘ 射线造影剂( ＩＣＭ)—碘帕醇( ＩＰＭ)的反应机理ꎮ 在初始 ｐＨ ＝
６􀆰 ５、Ｆｅ(Ⅱ)浓度为 ０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ、过碳酸钠(ＳＰＣ)浓度为 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 的条件下ꎬ１０ ｍｇ / Ｌ 的 ＩＰＭ 在 １０ ｍｉｎ 内被完全去除ꎮ Ｃｌ－、
ＮＯ－

３ 、腐殖酸对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系有轻微抑制作用ꎬＨＣＯ－
３ 对体系影响较大ꎮ 三维荧光分析和自由基淬灭实验显示􀅰ＯＨ、１Ｏ２、

􀅰Ｏ－
２和􀅰ＣＯ－

３是活性物质ꎬ􀅰ＯＨ 起主导作用ꎮ循环伏安和计时电流曲线测试证实电子转移过程的存在ꎬ同时发现 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体
系存在一定的絮凝作用ꎮ 液相色谱－质谱鉴定出 ＩＰＭ 降解过程中可能存在的 １０ 种中间产物ꎬ利用生态结构活性关系模型
(ＥＣＯＳＡＲ)对其毒性进行了预测ꎬ同时提出了可能的降解路径ꎮ 此外ꎬＦｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 去除 ＩＰＭ 过程中ꎬ碘仿(ＣＨＩ３ )的生成量
(０􀆰 ３８ μｇ / Ｌ)低于单独 ＳＰＣ(０􀆰 ８４ μｇ / Ｌ)体系ꎬ且矿化效果较好ꎮ
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　 作者简介:张泽军(１９９９－)ꎬ男ꎬ硕士生ꎬ研究方向为新兴污染物检测及控制技术ꎬ３７４１０９１９４＠ ｑｑ.ｃｏｍꎻ魏红(１９７７－)ꎬ女ꎬ教授ꎬ研究方向为新兴

污染物检测及控制技术ꎬ通讯联系人ꎬｗｅｉｈｏｎｇ０９２１＠ １６３.ｃｏｍꎮ

　 　 新兴污染物(ＥＣｓ)是由农业、工业等人类活动

产生的一类化学结构稳定且难生物降解的拟持久性

污染物ꎬ涵盖重金属、微塑料、药物活性化合物和个

人护理产品(ＰＰＣＰｓ)等 ３ ０００ 多种化合物[１]ꎮ 近年

来ꎬ全球范围新冠肺炎等呼吸道疾病的传播ꎬ用于增

强软组织、器官及血管成像的一种 ＰＰＣＰｓ—碘代 Ｘ
射线造影剂 ( ＩＣＭｓ)ꎬ在医学领域高剂量使用[２]ꎮ
ＩＣＭｓ 具有亲水性和代谢稳定性ꎬ常规方法不能有效

去除ꎬ在全球范围水体中均有检出ꎬ其中城市污水处

理厂出水、医疗废水的检出浓度更高[３]ꎮ 此外ꎬ
ＩＣＭｓ 会分解脱碘ꎬ碘原子会与有机物生成具有细胞

毒性、遗传毒性和生态毒性的碘代消毒副产物( Ｉ－

ＤＢＰｓ) [４]ꎮ 因此 ＩＣＭｓ 的去除在近年来备受关注ꎮ
高级氧化技术(ＡＯＰ)是去除有机污染物最有

效的方法之一ꎬ过氧化物如过硫酸盐(ＰＳ)、过氧化

一硫酸盐(ＰＭＳ)和过氧化氢(Ｈ２Ｏ２)等在 ＡＯＰ 中使

用最广泛[５]ꎮ 但是ꎬＨ２Ｏ２ 受到有限的 ｐＨ(２ ~ ４)范
围及其液态形式难以运输和储存的阻碍[６]ꎮ ＰＳ 和

ＰＭＳ 的储存更稳定ꎬ且在更宽的 ｐＨ 范围内有效ꎬ但
添加 ＰＳ 或 ＰＭＳ 后的酸性溶液会对环境构成威

胁[７]ꎮ 过碳酸钠(Ｎａ２ＣＯ３􀅰１􀆰 ５Ｈ２Ｏ２ꎬＳＰＣ)ꎬ通常被

称为过氧化氢(Ｈ２Ｏ２)的固体替代品ꎬ比液体 Ｈ２Ｏ２

更稳定ꎬ易于储存和运输ꎮ ＳＰＣ－ＡＯＰｓ 可应用于较

宽的 ｐＨ 范围ꎬ其氧化产物如 ＣＯ２、Ｈ２Ｏ、ＣＯ２－
３ 和

􀅰４３１􀅰
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ＨＣＯ－
３ 等通常在自然环境中普遍存在ꎬ同时 ＳＰＣ 的

缓冲作用可以避免环境的不良酸化[８]ꎮ 此外ꎬＳＰＣ
(３００ 美元 / ｔ)的价格远低于 Ｈ２Ｏ２(１ ０００ 美元 / ｔ)[９]ꎮ
因此ꎬＳＰＣ－ＡＯＰｓ 是水处理领域前景广阔的技术ꎮ
ＳＰＣ－ＡＯＰｓ 本质为类 Ｆｅｎｔｏｎ 反应ꎬＳＰＣ 的激活是处

理污染物的关键步骤ꎬ其活化方法主要包括过渡金

属、无机金属、紫外、臭氧和微波等ꎮ 与其他活化方

式相比ꎬ过渡金属活化效率高ꎬ易于分离ꎬ其中ꎬ铁基

催化剂因其可持续性和稳定性的特点而被广泛使

用ꎬ但狭窄的 ｐＨ 范围限制了其发挥作用ꎮ Ｆｅ(Ⅱ)
和 ＳＰＣ 组成的类 Ｆｅｎｔｏｎ 体系能够克服这一劣势ꎬ
Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体 系 可 以 有 效 去 除 磺 胺 甲唑

(ＳＭＸ) [１０]、全氯乙烯(ＰＣＥ) [１１]和四环素(ＴＣ) [１２]等

难降解污染物ꎬ羟基自由基(􀅰ＯＨ)是主要活性物

质ꎮ 此外有报道称ꎬ Ｆｅ (Ⅱ) / ＳＰＣ 体系可以结合

Ｆｅ(Ⅲ)混凝作用ꎬ提升污染物去除效果[１３]ꎮ
Ｆｅ(Ⅱ)活化 ＳＰＣ 降解污染物已有较为广泛的

应用ꎬ但在 ＩＣＭｓ 降解方面还鲜有报道ꎮ 本论文以

代表性的 ＩＣＭｓ (碘帕醇: ＩＰＭ) 为研究对象ꎬ考察

Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系对 ＩＣＭｓ 降解效果ꎬ探究不同条

件、水质因子及其背景对体系降解的影响ꎻ分析

Ｆｅ(Ⅲ)絮凝作用ꎬ结合自由基淬灭实验和电化学测

试等方法探究降解机理ꎻ推测 ＩＰＭ 可能的降解途径

及生态毒性变化ꎮ 为环境水体中 ＩＣＭｓ 的有效控制

提供一定的理论参考价值ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 实验材料

ＩＰＭ(Ｃ１７Ｈ２２Ｉ３Ｎ３Ｏ８ꎬ纯度≥９８％)购自江苏艾康

生物医药研发有限公司ꎻＳＰＣ(分析纯)和 Ｈ２Ｏ２(分
析纯)购自国药集团化学试剂有限公司ꎻ七水合硫

酸亚铁(ＦｅＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ)、硫代硫酸钠(Ｎａ２Ｓ２Ｏ３)、氢
氧化钠(ＮａＯＨ)、盐酸(ＨＣｌ)、磷酸二氢钾(ＫＨ２ＰＯ４)、
磷酸(Ｈ３ＰＯ４)、叔丁醇(ＴＢＡ)、对苯醌(ｐ－ＢＱ)、糠醇

(ＦＦＡ)、ＮꎬＮ－二甲基苯胺(ＤＭＡ)、腐殖酸(ＨＡ)、氯
化钠 ( ＮａＣｌ )、 碳 酸 氢 钠 ( ＮａＨＣＯ３ ) 和 硝 酸 钠

(ＮａＮＯ３)均为分析纯ꎬ购自福晨化学试剂有限公司ꎻ
香豆素(Ｃ９Ｈ６Ｏ２)购自上海阿拉丁试剂有限公司ꎻ甲
醇(色谱级)由 Ｈｏｎｅｙｗｅｌｌ(美国)提供ꎻ配制溶液均

使用去离子水(１８􀆰 ２ ＭΩ ｃｍ)ꎮ
１􀆰 ２　 实验仪器

ｐＨｓ－２５ 数显酸度计(上海虹益仪器仪表有限

公司)、高效液相色谱仪 ( Ａｇｉｌｅｎｔ１２００ꎬ美国安捷

伦)、高效液相质谱仪(Ｕｌｔｉｍａｔｅ ３０００ꎬ美国赛默飞)、

紫外－可见分光光度计(ＤＲ６０００ꎬ美国哈希公司)、
气相质谱仪(Ｔｒａｃｅ１３００ꎬ美国赛默飞)、三维荧光分

光光度计(ＦｌｕｏｒｏＭａｘ－４ꎬ美国 ＨＯＲＩＢＡ)、超纯水机

(ＵＰＤ－Ⅱ－１０Ｔꎬ四川优普超纯科技有限公司)、电化

学工作站(ＣＨＩ６６０Ｄꎬ上海辰华仪器有限公司)、气浴

恒温振荡器(１０１－ＡＢꎬ天津市泰斯特仪器有限公司)ꎮ
１􀆰 ３　 实验方法

１􀆰 ３􀆰 １　 ＩＰＭ 的降解实验

配制 ２００ ｍＬ、浓度 １０ ｍｇ / Ｌ 的 ＩＰＭꎬ调整 ｐＨꎬ加
入一定量的 ＦｅＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ 和 ＳＰＣꎬ在 ４００ ｒ / ｍｉｎ、２５℃
的条件下反应ꎬ一定时间间隔采集 １ ｍＬ 样品ꎬ过
０􀆰 ２２ μｍ 滤膜ꎬ加入装有 ５０ μＬ Ｎａ２Ｓ２Ｏ３ 的样品瓶ꎬ
采用 Ａｇｉｌｅｎｔ １２００ 高效液相色谱仪测定 ＩＰＭ 的浓度

[Ｅｃｌｉｐｓｅ Ｐｌｕｓꎬ４􀆰 ６×１５０ ｍｍꎬ５ μｍ－Ｃ１８色谱柱ꎬ流动

相为 １０％甲醇和 ９０％磷酸盐缓冲液(ｐＨ＝ ３􀆰 ２１)ꎬ检
测波长 ２５４ ｎｍ]ꎬ降解率根据式(１)计算ꎬ并通过拟

一级反应动力学模型对降解过程进行拟合[式(２)]:
η ＝ (１ － Ｃｔ / Ｃ０) × １００％ (１)

ｌｎ(Ｃｔ / Ｃ０) ＝ － ｋｔ (２)

式中ꎬη 为降解率ꎬ％ꎻＣ０、Ｃ ｔ 分别为 ０ 和 ｔ 时刻的污

染物浓度ꎬｍｇ / Ｌꎻｔ 为时间ꎬｍｉｎꎮ
１􀆰 ３􀆰 ２　 Ｈ２Ｏ２ 浓度测定

Ｈ２Ｏ２ 浓度通过 Ｈａｃｈ ＤＲ ６０００ 紫外－可见分光

光度计测定ꎬ标准曲线如式(３)所示ꎮ
Ｙ ＝ ０􀆰 ０４６Ｘ － ０􀆰 ００７ ３ (３)

式中ꎬＹ 为吸光度ꎻＸ 为 Ｈ２Ｏ２ 浓度ꎬｍｍｏｌ / Ｌꎮ
１􀆰 ３􀆰 ３　 Ｆｅ(Ⅱ)和总铁的测定

Ｆｅ(Ⅱ) 和总铁浓度采用国标 ( ＨＪ / Ｔ ３４５—
２００７)邻菲啰啉分光光度法测定ꎬ测定 Ｆｅ(Ⅱ)浓度

时不加入盐酸羟胺ꎬ标准曲线如式(４)所示ꎮ
Ｙ ＝ ０􀆰 ２００ ２Ｘ － ０􀆰 ００１ ６ (４)

式中ꎬＹ 为吸光度ꎻＸ 为 Ｆｅ(Ⅱ)或总铁浓度ꎬｍｇ / Ｌꎮ
１􀆰 ３􀆰 ４　 􀅰ＯＨ 的测定

称取０􀆰 ０２９ ２ ｇ 香豆素溶于 ２００ ｍＬ、５００ ｍｇ / Ｌ
的 ＩＰＭ 储备液中ꎬ使用 １􀆰 ０ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＮａＯＨ 或 ＨＣｌ
调节反应溶液初始 ｐＨꎬ 完全溶解后依次加入

Ｆｅ(Ⅱ)和 ＳＰＣ / Ｈ２Ｏ２ꎬ一定时间间隔采集 １ ｍＬ 样

品ꎬ过 ０􀆰 ２２ μｍ 滤膜ꎬ通过三维荧光光谱进行分析ꎬ
在激发波长 ３３２ ｎｍ、发射波长 ４５６ ｎｍ 的条件下测

定 ７－羟基香豆素吸收强度ꎮ
１􀆰 ３􀆰 ５　 电化学测试

使用标准的三电极电池(铂电极作为工作电

极ꎬＡｇ / ＡｇＣｌ 作为参比电极ꎬ甘汞电极作为辅助电

极)ꎬ选择 ０􀆰 ２ ｍｏｌ / Ｌ 的 Ｎａ２ＳＯ４ 溶液作为电解质溶
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液ꎬ通过循环伏安法 ( ＣＶ)、电化学阻抗谱 ( ＥＩＳꎬ
ＣＨＩ１６５０Ｅ)、线性扫描伏安法(ＬＳＶꎬＺａｈｎｅｒ ＩＭ６)和

时间－电流曲线(Ａｍｐｅｒｏｍｅｔｒｉｃ ｉ－ｔ ｍｅｔｈｏｄ)对体系进

行电化学测试ꎮ
１􀆰 ３􀆰 ６　 降解产物分析

通过 Ｕｌｔｉｍａｔｅ ３０００ ＵＰＬＣ－Ｑ Ｅｘｔｒａｃｔｉｖｅ Ｏｒｂｉｔｒａｐ
质谱系统(Ｔｈｅｒｍｏ ＳｃｉｅｎｔｉｆｉｃꎬＵＳ)进行分析ꎬ系统配

备加热电外科电离源ꎮ 流动相为 ０􀆰 １％甲酸水溶液

(Ａ)和乙腈水溶液(Ｂ)ꎻ色谱柱 Ｅｃｌｉｐｓｅ Ｐｌｕｓ Ｃ１８ 柱

(１００ ｍｍ×４􀆰 ６ ｍｍꎬ３􀆰 ５ μｍ)ꎬ柱温 ３０℃ꎮ 采用梯度

淋洗程序(时间 ｔ:ｍｉｎꎬ流速 ｖ:ｍＬ / ｍｉｎꎬ流动相 Ａꎬ流
动相 Ｂ):０ꎬ０􀆰 ５０ꎬ９０％ꎬ１０％ꎻ１ꎬ０􀆰 ５０ꎬ９０％ꎬ１０％ꎻ１０ꎬ
０􀆰 ５０ꎬ １０％ꎬ ９０％ꎻ １５ꎬ ０􀆰 ５０ꎬ １０％ꎬ ９０％ꎻ １５ꎬ ０􀆰 ５０ꎬ
９０％ꎬ１０％ꎻ２０ꎬ０􀆰 ５０ꎬ９０％ꎬ１０％ꎮ 质谱条件:正离子

模式全扫描(１００ ~ １ ０００ ｍ / ｚ)ꎬ电喷雾 ＨＥＳＩ 源ꎬ喷
雾电压正离子 ３􀆰 ８ ｋＶꎬ辅助气体温度 ３００℃ꎬ辅助流

速 １０ ｍＬ / ｍｉｎꎮ
１􀆰 ３􀆰 ７　 降解产物毒性分析

通过生态结构与活性关系模型(ＥＣＯＳＡＲ)评

估ꎮ 急性毒性使用降解产物在 ９６ ｈ 时对鱼类的

ＬＣ５０、４８ ｈ 时对水蚤的 ＬＣ５０和 ９６ ｈ 时对绿藻的 ＥＣ５０

表示ꎮ 对于慢性毒性ꎬ测定慢性值(ＣｈＶ)ꎮ 软件预

测主要基于对物质功能基团的评价ꎬ当一种物质同

时含有多个有毒官能团时ꎬ选择毒性最大的为预测

数据ꎮ 根据我国标准 ( ＨＪ / Ｔ１５４—２００４) ( 单位:
ｍｇ / Ｌ)ꎬＬＣ５０>１００、ＥＣ５０>１００ 或 ＣｈＶ>１０ 为无害ꎻ１０<
ＬＣ５０<１００、１０<ＥＣ５０<１００ 或 １<ＣｈＶ<１０ 有害ꎻ１<ＬＣ５０<
１０、１<ＥＣ５０<１０ 或 ０􀆰 １<ＣｈＶ<１ 有毒ꎻＥＣ５０<１、ＬＣ５０<１
或 ＣｈＶ<０􀆰 １ 为剧毒ꎮ
１􀆰 ３􀆰 ８　 消毒副产物分析

采用气相色谱仪分析碘仿(ＣＨＩ３)的浓度(外标

法)ꎬ标准曲线如式(５)ꎮ
Ｙ ＝ ０􀆰 １３４ ２Ｘ (５)

式中ꎬＸ 为 ＣＨＩ３ 的浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＹ 为峰面积ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 不同体系中 ＩＰＭ 的降解

在 ＳＰＣ 浓度 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / ＬꎬＩＰＭ 浓度 １０ ｍｇ / Ｌꎬ
Ｆｅ(Ⅱ)、Ｆｅ (Ⅲ)、 纳米零价铁 ( ｎＺＶＩ)、 Ｆｅ３Ｏ４ 和

Ｆｅ２Ｏ３ 投加量 ０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ初始 ｐＨ ＝ ６􀆰 ５ꎬ２５℃ꎬ４００
ｒ / ｍｉｎ 条件下ꎬ考察不同体系中 ＩＰＭ 的降解情况ꎬ结
果如图 １ 所示ꎮ

不同铁物种活化 ＳＰＣ 降解 ＩＰＭ 如图 １( ａ)所

示ꎬｎＺＶＩ 和 Ｆｅ２Ｏ３ 活化 ＳＰＣ 对 ＩＰＭ 没有降解效果ꎬ

　 　 　 　 　 　 　

１—ｎＺＶＩ / ＳＰＣꎻ２—Ｆｅ２Ｏ３ / ＳＰＣꎻ３—Ｆｅ３Ｏ４ / ＳＰＣꎻ

４—Ｆｅ(Ⅲ) / ＳＰＣꎻ５—Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ
(ａ)不同铁物种活化 ＳＰＣ 降解 ＩＰＭ

１—Ｆｅ(Ⅱ)ꎻ２—Ｈ２Ｏ２ꎻ３—ＳＰＣꎻ４—Ｆｅ(Ⅱ) / Ｈ２Ｏ２ꎻ５—Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ

(ｂ)不同催化体系降解 ＩＰＭ

图 １　 不同体系中 ＩＰＭ 的降解

ｎＺＶＩ 在酸性条件(ｐＨ ＝ １􀆰 ０ ~ ３􀆰 ０)才能达到良好的

活化效果ꎮ Ｆｅ(Ⅲ)转化为 Ｆｅ(Ⅱ)缓慢导致 Ｆｅ２Ｏ３ /
ＳＰＣ 体系中 ＩＰＭ 去除效果极低ꎮ Ｆｅ３Ｏ４ / ＳＰＣ 体系

中 ＩＰＭ 降解率极低ꎬ研究表明ꎬＦｅ３Ｏ４ 活化过程中ꎬ
需要较高的催化剂和氧化剂投加量[１４]ꎮ 值得一提

的是ꎬＦｅ(Ⅲ)催化 ＳＰＣ 时ꎬＩＰＭ 也有 ２０􀆰 ８％的去除

率ꎬ这归因于 Ｆｅ(Ⅲ)的絮凝作用ꎮ Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体

系在 １０ ｍｉｎ 时 对 ＩＰＭ 降 解 率 达 到 １００􀆰 ０％ꎬ
Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系同时具有絮凝和氧化作用ꎬ均相

Ｆｅ(Ⅱ)和 ＩＰＭ 直接接触ꎬ反应速率更快、传质阻力

更低[１５]ꎬ因此本文选择 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系进行后续

实验ꎮ
不同体系降解 ＩＰＭ 如图 １ ( ｂ) 所示ꎬ 单独

Ｆｅ(Ⅱ)体系对 ＩＰＭ 没有去除作用ꎮ 单独 ＳＰＣ 和

Ｈ２Ｏ２ 体系对 ＩＰＭ 有较低的去除率ꎬＳＰＣ 可以分解

生成 Ｎａ２ＣＯ３ 和氧化还原电位为 １􀆰 ８ Ｖ 的 Ｈ２Ｏ２ꎬ对
ＩＰＭ 有较低的氧化作用ꎬ课题组之前的研究也显示

单独 Ｈ２Ｏ２ 体 系 对 ＩＰＭ 的 降 解 效 果 较 低[１６]ꎮ
Ｆｅ(Ⅱ) / Ｈ２Ｏ２ 体系会生成􀅰ＯＨ(１􀆰 ９~ ２􀆰 ７ Ｖ)对 ＩＰＭ
进行降解ꎬ３０ ｍｉｎ 时降解了 ７９􀆰 ６％的 ＩＰＭꎻＦｅ(Ⅱ) /
ＳＰＣ 体系中ꎬＩＰＭ 在 １０ ｍｉｎ 时被完全去除ꎬＳＰＣ 迅

速分解产生 ０􀆰 ０６５ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 Ｈ２Ｏ２ 与 Ｆｅ(Ⅱ)反应ꎬ

􀅰６３１􀅰



２０２５ 年 １０ 月 张泽军等:Ｆｅ(Ⅱ)活化过碳酸钠降解碘帕醇

同时生成的 Ｎａ２ＣＯ３ 会产生 ＨＣＯ－
３ / ＣＯ２－

３ 对 Ｈ２Ｏ２ 具

有辅助活化作用ꎬ加速电子转移ꎬ产生活性自由

基[１７]ꎮ 此外ꎬＦｅ(Ⅱ)转化形成的 Ｆｅ(Ⅲ)会与 ＯＨ－

反应生成沉淀ꎬ产生絮凝作用ꎬ进一步促进 ＩＰＭ 的

降解[１８]ꎮ
２􀆰 ２　 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中 ＩＰＭ 降解的影响因素

在 ＩＰＭ 浓度 １０ ｍｇ / Ｌ、ＳＰＣ 浓度 ０􀆰 １~０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ、
Ｆｅ(Ⅱ) 投加量 ０􀆰 ２ ~ ０􀆰 ６ ｍｍｏｌ / Ｌ、初始 ｐＨ 范围

３􀆰 ０~１０􀆰 ０、２５℃、４００ ｒ / ｍｉｎ 的条件下ꎬ考察不同体

系中 ＩＰＭ 的降解情况ꎬ结果如图 ２ 所示ꎮ 图 ２( ａ)
中ꎬＳＰＣ 浓度从 ０􀆰 １ ｍｍｏｌ / Ｌ 增加到 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ
ＩＰＭ 降解率由 ５９􀆰 ７％增加至 １００􀆰 ０％ꎬ当 ＳＰＣ 浓度

进一步超过 ０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ ＩＰＭ 降解率降低至

３９􀆰 ２％ꎬ体系产生的 ＨＣＯ－
３ / ＣＯ２－

３ 和􀅰ＯＨ 会反应生成

氧化性更弱的 ＨＯ２􀅰ꎮ过量 ＳＰＣ 会产生过量 Ｈ２Ｏ２ 淬

灭􀅰ＯＨꎬ这与 Ｍｉａｏ 等[１１]利用 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解

四氯乙烯(ＰＣＥ)观察的结果类似ꎮ 图 ２(ｂ)显示了

不同浓度 ＳＰＣ 分解生成 Ｈ２Ｏ２ 的情况ꎬ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ
的 ＳＰＣ 在 １０ ｍｉｎ 产生 ０􀆰 ０６５ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｈ２Ｏ２ꎬＳＰＣ 浓

度增加ꎬ分解产生的 Ｈ２Ｏ２ 浓度随之增加ꎮ Ｆｅ(Ⅱ)
投加量对 ＩＰＭ 降解的影响如图 ２ ( ｃ) 所示ꎬ 当

Ｆｅ(Ⅱ)投加量从 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 增加到 ０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ
时ꎬＩＰＭ 降解率从 ５５􀆰 ８％增加至 １００􀆰 ０％ꎬＦｅ(Ⅱ)投
加量继续增加ꎬ降解效果基本不变ꎻ当 Ｆｅ(Ⅱ)投加

量增加至 ０􀆰 ６ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ ＩＰＭ 的降解受到微弱的抑

１—０􀆰 １ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—０􀆰 ３ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ
(ａ)ＳＰＣ 浓度对 ＩＰＭ 降解的影响

１—０􀆰 １ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—０􀆰 ３ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ
(ｂ)不同浓度 ＳＰＣ 分解产生的 Ｈ２Ｏ２ 浓度

１—０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—０􀆰 ３ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ
４—０􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ５—０􀆰 ６ ｍｍｏｌ / Ｌ

(ｃ)Ｆｅ(Ⅱ)投加量对 ＩＰＭ 降解的影响

１—反应前ꎻ２—反应后

(ｄ)反应前后 Ｆｅ(Ⅱ)浓度的变化

１—ｐＨ＝３􀆰 ０ꎻ２—ｐＨ＝４􀆰 ５ꎻ３—ｐＨ＝６􀆰 ５ꎻ４—ｐＨ＝８􀆰 ５ꎻ５—ｐＨ＝１０􀆰 ０
(ｅ)不同初始 ｐＨ 对 ＩＰＭ 降解的影响

１—ｐＨ＝３􀆰 ０ꎻ２—ｐＨ＝４􀆰 ５ꎻ３—ｐＨ＝６􀆰 ５ꎻ４—ｐＨ＝８􀆰 ５ꎻ５—ｐＨ＝１０􀆰 ０
( ｆ)不同初始 ｐＨ 条件下降解过程中的 ｐＨ 变化

图 ２　 不同条件下 ＩＰＭ 的降解及降解过程中

关键变量的变化

制ꎬ归因于过量的 Ｆｅ (Ⅱ) 会清除􀅰ＯＨ[式 ( ６)、
(７)]ꎬ且生成的 Ｆｅ(Ⅲ)也会消耗 Ｈ２Ｏ２

[１９]ꎮ 综上ꎬ
最终确定 ＳＰＣ 最佳浓度为 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / ＬꎬＦｅ(Ⅱ)最佳

投加量为 ０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / ＬꎬＦｅ(Ⅱ)与 ＳＰＣ 最佳浓度比为
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２ ∶１ꎮ 在 Ｆｅ(Ⅱ) ∶ ＳＰＣ 的最佳浓度比为２ ∶ １的前提

下ꎬ扩大 Ｆｅ(Ⅱ)的投加量后ꎬ反应前后 Ｆｅ(Ⅱ)浓度

变化如图 ２(ｄ)所示ꎮ 反应后 Ｆｅ(Ⅱ)浓度从 １６􀆰 １３ ~
３２􀆰 ６２ ｍｇ / Ｌ 降低至 ５􀆰 ８９ ~ ９􀆰 １４ ｍｇ / Ｌꎬ表明在 ＩＰＭ
降解过程中 Ｆｅ(Ⅱ)参与了反应ꎮ 不同初始 ｐＨ 对

ＩＰＭ 降解的影响如图 ２(ｅ)所示ꎬ在初始 ｐＨ 分别为

３􀆰 ０、４􀆰 ５ 和 ６􀆰 ５ 时ꎬＩＰＭ 在 １０ ｍｉｎ 内都可以被完全

去除ꎮ 当 ｐＨ 分别增加至 ８􀆰 ５ 和 １０􀆰 ０ 时ꎬＩＰＭ 去除

率分别降低至 ９４􀆰 ９％和 ８５􀆰 ７％ꎬ过碱性条件下会促

进 Ｆｅ(ＯＨ) ３ 的沉淀ꎬ抑制 ＩＰＭ 的降解ꎮ 进一步测

定不同初始 ｐＨ 下 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系的实时 ｐＨ[图
２(ｆ)]ꎬ发现当初始 ｐＨ 为 ６􀆰 ５、８􀆰 ５ 和 １０􀆰 ０ 时ꎬ溶液

ｐＨ 迅速升高ꎬ但最终维持在 ５􀆰 １、６􀆰 ５ 和 ７􀆰 ９ꎬ归因

于 ＳＰＣ 会水解生成 ＯＨ－ 和具有 ｐＨ 缓冲作用的

ＨＣＯ－
３ / ＣＯ２－

３
[２０]ꎬ综合实际的运用情况ꎬ为避免不必

要的酸化ꎬ选择 ６􀆰 ５ 为最适初始 ｐＨꎮ
Ｆｅ(Ⅲ) ＋ Ｈ２Ｏ２ → Ｆｅ(Ⅱ) ＋􀅰ＨＯ２ ＋ Ｈ ＋ (６)

Ｆｅ(Ⅱ) ＋􀅰ＯＨ → Ｆｅ(Ⅲ) ＋ ＯＨ － (７)
２􀆰 ３　 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 机理

２􀆰 ３􀆰 １　 活性物种的鉴定

ＩＰＭ 浓度 １０ ｍｇ / Ｌ、初始 ｐＨ ＝ ６􀆰 ５、Ｆｅ(Ⅱ)投加

量 ０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ、ＳＰＣ 浓度 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 的条件下ꎬ不
同淬灭剂对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中 ＩＰＭ 降解的影响如

图 ３ 所示ꎮ 图 ３( ａ)可以看出ꎬ向体系中加入 １００
ｍｍｏｌ / Ｌ 的叔丁醇(ＴＢＡ)对􀅰ＯＨ 进行淬灭后ꎬＩＰＭ
降解率 １００􀆰 ０％ 由降低至 ５􀆰 １％ꎬ反应速率 ｋ 从

２１􀆰 ０１×１０－２ ｍｉｎ－１下降至 ０􀆰 １８×１０－２ ｍｉｎ－１ꎬ表明􀅰ＯＨ
存在于 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中且对 ＩＰＭ 降解起关键作

用ꎮ 鉴于 Ｆｅｎｔｏｎ 反应降解污染物主要依赖于􀅰ＯＨ
的氧化作用ꎬ进一步添加香豆素与􀅰ＯＨ 反应生成７－
羟基香豆素荧光化合物ꎬ得到 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系的

荧光分析结果如图 ３(ｂ)所示ꎬ在波长 ３５０ ~ ６００ ｎｍ
有明显荧光吸收强度ꎬ有力地证实了􀅰ＯＨ 生成ꎬ但
反应前 ８ ｍｉｎ 的荧光强度随时间延长而增加ꎬ随后

有所降低ꎬ显示􀅰ＯＨ 浓度先增加后降低ꎬ 导致

Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 的过程中经历 １０ ｍｉｎ 的

快速氧化ꎬ随后不再变化ꎮ 当加入 ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ 的

ＦＦＡ 时ꎬＩＰＭ 降解率由 １００􀆰 ０％降低至 ３􀆰 ０％ꎬＦＦＡ
会同时淬灭单线态氧 １Ｏ２(ｋ１Ｏ２ꎬＦＦＡ

＝ １􀆰 ２×１０８ Ｍ－１ｓ－１)
和􀅰ＯＨ( ｋ􀅰ＯＨꎬＦＦＡ ＝ １􀆰 ５×１０１０ Ｍ－１ Ｓ－１) [２１]ꎮ 结合 ＴＢＡ
的淬灭情况ꎬＦｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中可能存在 １Ｏ２ꎻ添
加 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ｐ－ＢＱ 对超氧自由基􀅰Ｏ－

２ 进行淬

灭ꎬＩＰＭ 降解率降低为 ２８􀆰 １％ꎬ说明体系中存在

􀅰Ｏ－
２ꎬ其在氧化 ＩＰＭ 的同时ꎬ也可以作为 １Ｏ２ 的来

源ꎬ且 ｐ－ＢＱ 在清除􀅰Ｏ－
２ 时ꎬ不可避免也会阻碍部分

１Ｏ２ 的生成[１９]ꎮ 进一步引入 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＤＭＡꎬ
ＤＭＡ 对碳酸根自由基􀅰ＣＯ－

３ 会进行淬灭( ｋ􀅰ＣＯ－３ꎬＤＭＡ ＝
１􀆰 ９×１０９ Ｍ－１ｓ－１)ꎬＩＰＭ 降解率仅有 ２１􀆰 ３％ꎬ表明反应

体系中存在􀅰ＣＯ－
３
[２２]ꎮ

１—无淬灭剂ꎻ２—１００ ｍｍｏｌ / Ｌ ＴＢＡꎻ３—２０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＦＦＡꎻ
４—０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ ｐ－ＢＱꎻ５—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＤＭＡ

(ａ)不同淬灭剂对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中 ＩＰＭ 降解的影响

１—２ ｍｉｎꎻ２—４ ｍｉｎꎻ３—６ ｍｉｎꎻ４—８ ｍｉｎꎻ５—１０ ｍｉｎ
(ｂ)Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系香豆素与􀅰ＯＨ 形成７－羟基香豆素的

荧光强度

图 ３　 活性自由基的鉴定

２􀆰 ３􀆰 ２　 电化学测试

为了验证 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 过程中是

否存在电子转移路径ꎬ进一步进行循环伏安(ＣＶ)和
计时电流测试( ｉ－ｔ)ꎬ结果如图 ４ 所示ꎮ

ＣＶ 测试中ꎬ循环分为上下两部分:电位向阴极

扫描时ꎬ体系发生还原反应ꎬ氧化态物质在电极上还

原ꎬ产生还原峰(阴极峰)ꎻ电位向阳极扫描时ꎬ对应

的还原态物质在电极上发生氧化ꎬ产生氧化峰(阳

１—Ｆｅ(Ⅱ)ꎻ２—Ｆｅ(Ⅱ) / Ｈ２Ｏ２ꎻ３—Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣꎻ

４—Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ / ＩＰＭ
(ａ)不同体系的 ＣＶ 曲线
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１—Ｆｅ(Ⅱ) / Ｈ２Ｏ２ / ＩＰＭꎻ２—Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ / ＩＰＭ

(ｂ) ｉ－ｔ 测试曲线

图 ４　 不同体系的电化学测试

极峰)ꎮ 图 ４(ａ)中ꎬ扫描单独 Ｆｅ(Ⅱ)时发现还原峰

的峰值要强于氧化峰ꎬ相继加入氧化剂 ＳＰＣ / Ｈ２Ｏ２

和 ＩＰＭ 后ꎬ 氧化峰增强ꎬ 表明 Ｆｅ ( Ⅱ) / ＳＰＣ 和

Ｆｅ(Ⅱ) / Ｈ２Ｏ２ 体系降解 ＩＰＭ 发生了电子转移ꎬ且
Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ / ＩＰＭ 氧化峰强度最高ꎬ电子转移能力

最强ꎮ 继续进行计时电流测试ꎬ结果如图 ４( ｂ)所

示ꎬ分别在 １００ ｓ 和 ２００ ｓ 时加入 ＳＰＣ / Ｈ２Ｏ２ 和 ＩＰＭꎬ
ｉ－ｔ 曲线出现明显的电流响应ꎬ进一步证明反应过程

中存在电子转移路径ꎬ且加入 ＳＰＣ 后电流响应强度

高于加入 Ｈ２Ｏ２ 的强度ꎬ表明 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ / ＩＰＭ 体

系有较强的电子转移能力ꎮ
２􀆰 ３􀆰 ３　 絮凝作用

降解实验过程中发现有絮状物生成ꎬ同时发现

反应后总铁浓度有所降低(图 ５)ꎬ表明在降解过程

中 Ｆｅ(Ⅱ)转化为 Ｆｅ(Ⅲ)且生成了絮凝物ꎬ为验证

Ｆｅ(Ⅲ) 的絮凝作用是否参与 ＩＰＭ 的去除ꎬ保持

Ｆｅ(Ⅱ) ∶ＳＰＣ 最佳浓度比２ ∶１ꎬＦｅ(Ⅱ)和 ＳＰＣ 投加量

扩大相应倍数降解 ＩＰＭꎬ反应结束抽滤分离絮状物

和上清液ꎬ将 ５０ ｍＬ 的超纯水和絮状物加入锥形瓶ꎬ
放入气浴恒温振荡器ꎬ在 １５０ ｒ / ｍｉｎꎬ２５℃条件下解

析 ２ ｈꎬ测定 ＩＰＭ 浓度如表 １ 所示ꎮ

１—反应前总铁ꎻ２—反应后总铁ꎻ３—反应后 Ｆｅ(Ⅱ)ꎻ
４—反应后 Ｆｅ(Ⅲ)

图 ５　 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 过程中

铁浓度变化

实验发现随着催化剂和氧化剂投加量的扩大ꎬ
溶液浊度程度越来越高ꎬ絮凝物越多ꎬ摇床振荡解析

　 　 　 　 　 　 　表 １　 氧化作用和混凝作用的贡献

序号
Ｆｅ(Ⅱ) /

(ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)

ＳＰＣ /

(ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)

ＩＰＭ 解析浓度 /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

１ ２ １􀆰 ０ ０

２ ３ １􀆰 ５ ０

３ ４ ２􀆰 ０ ０􀆰 １５

４ ５ ２􀆰 ５ ０􀆰 ４５

５ ６ ３􀆰 ０ ０􀆰 ６９

后 ＩＰＭ 浓度增加ꎬＦｅ (Ⅱ) 与 ＳＰＣ 反应后产生的

Ｆｅ(Ⅲ)迅速转化为各种线性结构的多核羟基聚合

物ꎬＩＰＭ 通过电中和、桥接和网状作用被含铁羟基络

合物吸附、聚集和沉降[２３]ꎮ 结果显示在 ＩＰＭ 去除过

程中絮凝作用有一定贡献ꎮ 此外ꎬ随着 Ｆｅ(Ⅱ)浓度

增加到 ６ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ水中溶解的 Ｆｅ(Ⅲ)减少ꎬ所形成

的铁羟基络合物增多ꎬ表明 Ｆｅ(Ⅱ)和 ＳＰＣ 浓度的

增加会导致絮凝作用逐渐显现ꎮ
２􀆰 ３􀆰 ４　 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 的机理

基于以上分析ꎬ推测 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 降解 ＩＰＭ 的

机理如图 ６ 所示ꎮ ＳＰＣ 溶解产生 Ｈ２Ｏ２ 和 ＨＣＯ－
３ /

ＣＯ２－
３ ꎬ如式(８)、(９)所示ꎮ 电子转移是降解 ＩＰＭ 的

主要机制ꎬＦｅ(Ⅱ)将电子转移到 Ｈ２Ｏ２ 产生􀅰ＯＨ[式
(１０)]ꎻＦｅ(Ⅲ)也会与 Ｈ２Ｏ２ 反应还原为 Ｆｅ(Ⅱ)ꎬ并
进一步形成􀅰Ｏ－

２ /􀅰ＨＯ２ [式(６)和式(１１)]ꎻ􀅰Ｏ－
２ 和

Ｈ２Ｏ２ 等活性物质也可以通过还原溶解氧来获得[式
(１２) ~ (１４)]ꎻ部分 Ｆｅ(Ⅲ)可以转化为 Ｆｅ(Ⅱ)[式
(１５)、(１６)]ꎬ增加􀅰ＯＨ 的产生ꎻ此外ꎬ共存的 ＨＣＯ－

３

对 Ｈ２Ｏ２ 的辅助活化可能形成 ＨＣＯ－
４ [式 ( １７)、

(１８)]ꎬ这是一种比 Ｈ２Ｏ２ 更具活性的双电子氧化

剂[２４]ꎬ生成的 ＨＣＯ－
４ 接受电子后 Ｏ—Ｏ 键均裂ꎬ进

一步产生􀅰ＯＨ、􀅰Ｏ－
２、􀅰ＣＯ－

３、􀅰ＨＯ２和
１Ｏ２ꎻ大部分活性

物种都可参与 ＩＰＭ 的降解ꎬ其中􀅰ＯＨ 是 Ｆｅ(Ⅱ) /
ＳＰＣ 体系主要的反应物种ꎮ

图 ６　 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 可能的机理
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Ｎａ２ＣＯ３􀅰１􀆰 ５Ｈ２Ｏ２ → Ｎａ２ＣＯ３ ＋ １􀆰 ５Ｈ２Ｏ２ (８)
ＣＯ２－

３ ＋ Ｈ２Ｏ → ＨＣＯ －
３ ＋ ＯＨ － (９)

Ｆｅ(Ⅱ) ＋ Ｈ２Ｏ２ → Ｆｅ(Ⅲ) ＋􀅰ＯＨ ＋ ＯＨ － (１０)
􀅰ＨＯ２ 􀜩􀜨􀜑 􀅰Ｏ －

２ ＋ Ｈ ＋ (１１)
Ｆｅ(Ⅱ) ＋ Ｏ２ 􀜩􀜨􀜑 Ｆｅ(Ⅲ) ＋􀅰Ｏ －

２ (１２)
Ｆｅ(Ⅱ) ＋􀅰Ｏ －

２ ＋ ２Ｈ２Ｏ →
Ｆｅ(Ⅲ) ＋ Ｈ２Ｏ２ ＋ ２ＯＨ － (１３)

２Ｆｅ(Ⅱ) ＋ Ｏ２ ＋ ２Ｈ２Ｏ →
２Ｆｅ(Ⅲ) ＋ Ｈ２Ｏ２ ＋ ２ＯＨ － (１４)

Ｆｅ(Ⅲ) ＋􀅰ＨＯ２ → Ｆｅ(Ⅱ) ＋ Ｏ２ ＋ Ｈ ＋ (１５)
Ｆｅ(Ⅲ) ＋􀅰Ｏ －

２ → Ｆｅ(Ⅱ) ＋ Ｏ２ (１６)
Ｈ２Ｏ２ ＋ ＨＣＯ －

３ 􀜩􀜨􀜑 ＨＣＯ －
４ ＋ Ｈ２Ｏ (１７)

ＨＣＯ －
４ →􀅰ＣＯ －

３ ＋ Ｈ ＋ (１８)
２􀆰 ４　 水质因子的影响

水环境中常见的无机阴离子(氯化物、碳酸盐

和硝酸盐等)和天然有机物(如腐殖酸)可以淬灭自

由基ꎮ 进一步在 ＩＰＭ 浓度 １０ ｍｇ / Ｌ、转速 ４００ ｒ / ｍｉｎ、
２５℃、初始 ｐＨ ＝ ６􀆰 ５、Ｆｅ (Ⅱ) 投加量 ０􀆰 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ、
ＳＰＣ 浓度 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 的条件下ꎬ探究 Ｃｌ－、ＨＣＯ－

３、
ＮＯ－

３ 和 ＨＡ 对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系的影响ꎬ结果如图 ７
所示ꎮ 图 ７(ａ)显示ꎬ当加入 Ｃｌ－的浓度分别为 １、３
ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬＩＰＭ 降解率分别为 ９５􀆰 ４％、
９４􀆰 ８％和 ８９􀆰 ６％ꎬＣｌ－的加入对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降

解 ＩＰＭ 存在轻微抑制作用ꎬＣｌ－ 与􀅰ＯＨ 作用生成氯

物种和氧化还原电位低于􀅰ＯＨ 的含氯自由基(Ｃｌ􀅰、
Ｃｌ－２􀅰和 ＣｌＯＨ－􀅰)ꎬ对污染物的氧化能力较弱ꎮ 此外ꎬ
Ｃｌ􀅰和 Ｃｌ－２􀅰会与 Ｈ２Ｏ２ 反应生成过氧自由基(ＨＯ２􀅰)ꎬ
消耗􀅰ＯＨ[２５]ꎮ 图 ７(ｂ)显示ꎬ在加入 １、３ ｍｍｏｌ / Ｌ 和

５ ｍｍｏｌ / Ｌ ＨＣＯ－
３ 后ꎬＩＰＭ 的降解率从 １００􀆰 ０％分别降

低至 ２２􀆰 １％、１３􀆰 ５％和 １４􀆰 １％ꎬ随着 ＨＣＯ－
３ 浓度增

加ꎬ抑制效果增加ꎮ ＨＣＯ－
３ 作为缓冲介质ꎬ易水解生

成 ＯＨ－ꎬ较高 ＨＣＯ－
３ 浓度下ꎬ溶液 ｐＨ 增加ꎮ 一方

面ꎬ􀅰ＯＨ 等活性物质的氧化还原电位会随着溶液

ｐＨ 增加而降低[２４]ꎻ另一方面ꎬＨＣＯ－
３ 与􀅰ＯＨ 反应生

成氧化能力较低的碳酸根自由基(􀅰ＣＯ－
３ )ꎮ 此外ꎬ

ＨＣＯ－
３ 也会与 Ｈ２Ｏ２ 缓慢反应生成低氧化还原电位

的 ＨＣＯ－
４(Ｅ０

ＨＣＯ－４ / ＨＣＯ－３
＝ １􀆰 ８ Ｖ) [２６]ꎬ进一步抑制 ＩＰＭ 的

降解ꎮ 图 ７(ｃ)中ꎬ加入 １、３ ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 的

ＮＯ－
３ 后ꎬＩＰＭ 的降解受到轻微抑制ꎬ降解率分别降低

至 ９５􀆰 ８％、９２􀆰 ３％ 和 ８９􀆰 ９％ꎬＮＯ－
３ 可与􀅰ＯＨ ( Ｅ０ ＝

２􀆰 ７０ Ｖ)生成氧化能力更弱的 ＮＯ３􀅰(Ｅ０ ＝ ２􀆰 ３０ Ｖ)ꎬ
从而抑制 ＩＰＭ 的降解效果[２７]ꎮ 进一步考察 ５、１０
ｍｇ / Ｌ 和 １５ ｍｇ / Ｌ 的 ＨＡ 对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系的影

响[图 ７ ( ｄ)]ꎬ ＩＰＭ 降解率分别降低至 ９４􀆰 ３％、

９３􀆰 ７％和 ８３􀆰 ９％ꎬ随着 ＨＡ 浓度增高ꎬＩＰＭ 的降解抑

制效果越强ꎬＨＡ 是含有多种官能团(Ｃ􀪅􀪅Ｃ 双键、
Ｃ􀪅􀪅Ｏ 双键以及羧基等)的芳香族化合物ꎬ会与目标

污染物(ＩＰＭ)竞争􀅰ＯＨꎬ阻碍 ＩＰＭ 降解[１８]ꎮ

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

(ａ)Ｃｌ－对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 的影响

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

(ｂ)ＨＣＯ－
３ 对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 的影响

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

(ｃ)ＮＯ－
３ 对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 的影响

１—０ ｍｇ / Ｌꎻ２—５ ｍｇ / Ｌꎻ３—１０ ｍｇ / Ｌꎻ４—１５ ｍｇ / Ｌ
(ｄ)ＨＡ 对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 的影响

图 ７　 不同水质因子对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系

降解 ＩＰＭ 的影响
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２􀆰 ５　 ＩＰＭ 的降解路径及中间产物的生态毒性分析

２􀆰 ５􀆰 １　 ＩＰＭ 降解路径

液相色谱－质谱联用仪(ＨＰＬＣ / ＭＳ)分析表明

Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系降解 ＩＰＭ 过程中生成 １０ 种产物ꎬ
推测 ＩＰＭ 可能的降解路径如图 ８ 所示ꎮ ＩＰＭ 分子

先发生脱碘反应形成 ＯＰ－６５１ꎬ之后通过 ３ 条主要

路径降解ꎬ降解路径一:ＯＰ －６５１ 继续脱碘ꎬ同时体

系中􀅰ＯＨ 的存在会加速羟基加成反应将其转化为

ＯＰ－５４１ꎬＯＰ－５４１ 侧链的酰胺键开始水解ꎬ脱碘生成

ＯＰ－３４１ꎬ或脱氢生成 ＯＰ－３３８ꎻ降解路径二:ＯＰ－６５１
的酰胺键逐步水解成氨基ꎬ氨基继续水解形成 ＯＰ－
５０５ꎬＯＰ－５０５ 进一步脱氢得到 ＯＰ －５０２ꎻ降解路径

三:ＯＰ－５０５ 脱碘形成 ＯＰ－２５４ꎬ侧链氨基被氧化成

ＮＯ２ꎬＯＰ－２５４ 转化为 ＯＰ－２８４ꎻ此外ꎬ通过酰胺部分

的水解ꎬ以及羟基加成作用ꎬ得到 ＯＰ－２２７ꎬ这与 Ｇｕ
等[２８]的研究结果类似ꎮ 结果显示 ＯＰ － ３４１、ＯＰ －
３３８、ＯＰ－２８４、ＯＰ－２５４、ＯＰ－２２７ 均为苯环带有羟基

的产物ꎬ表明􀅰ＯＨ 对 ＩＰＭ 的降解有着重要作用ꎮ

图 ８　 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中 ＩＰＭ 可能的降解路径

２􀆰 ５􀆰 ２　 中间产物毒性预测

利用生态结构活性关系软件(ＥＣＯＳＡＲ)对 ＩＰＭ
及其中间产物对鱼类、水蚤和绿藻 ３ 种水生生物的

毒性进行预测ꎬ结果如表２和图９所示ꎮ ＩＰＭ和大
表 ２　 ＩＰＭ 及中间产物对鱼类、水蚤和绿藻的急性和慢性毒性

产物 类型
鱼类 ＬＣ５０(９６ ｈ) /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

水蚤 ＬＣ５０(４８ ｈ) /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

绿藻 ＥＣ５０(９６ ｈ) /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

鱼类 ＣｈＶ /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

水蚤 ＣｈＶ /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

绿藻 ＣｈＶ /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

ＩＰＭ 苯胺类 ９３６００ １５２０００ ３３２０ ２７８ ７２５０ ４７７

ＯＰ－６５１ 酰胺类 ２３３０００ ４１４００ ６６３０ ５３０ １５８００ ７２８

ＯＰ－５７８ 苯胺类 ２２９０ ２４􀆰 ７ ９７􀆰 ７ ６１􀆰 ６ ０􀆰 ２４１ ７１􀆰 ８

ＯＰ－５４１ 酚类 １６００００ ７７６０ １６９０００ ９６８０ ３６４ ７８５０

ＯＰ－５０５ 胺类 ３８８０ ４９８０ ２４０ ２２􀆰 ５ ４１９ ６８

ＯＰ－５０２ 酚胺 １８４ ５􀆰 １６ ２０􀆰 ６ １􀆰 １２ １􀆰 ２ ２􀆰 ９３

ＯＰ－３４１ 酰胺类 ３７４０００ ７３１０００ ８４７０ ６４８ ２２２００ ７０８

ＯＰ－３３８ 苯胺类 ４６９００ ５８􀆰 ６ ３４８ ３３４０ ０􀆰 ４５７ ６８２

ＯＰ－２８４ 酚类 １７７００ １３３０ １９３００ １１８０ ７４􀆰 ４ １１４０

ＯＰ－２５４ 酚胺 １４５ ３􀆰 １９ １４􀆰 ９ ０􀆰 ８０５ ０􀆰 ７６ ２􀆰 ０３

ＯＰ－２２７ 酰胺类 ３２６ ３６４ ２８􀆰 ４ ２􀆰 ８６ ４３􀆰 １ １２􀆰 １
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１—水蚤 ＬＣ５０ꎻ２—鱼类 ＬＣ５０ꎻ３—绿藻 ＥＣ５０

(ａ)急性毒性预测

１—水蚤 ＣｈＶꎻ２—鱼类 ＣｈＶꎻ３—绿藻 ＣｈＶ
(ｂ)慢性毒性预测

图 ９　 ＩＰＭ 及中间产物对鱼类、水蚤和绿藻的

毒性预测

部分的产物没有危害ꎮ 对于急性毒性[图 ９( ａ)]ꎬ
ＯＰ－６５１、ＯＰ－５４１、ＯＰ－５０５、ＯＰ －３４１ 和 ＯＰ－２８４ 无

害(ＬＣ５０、ＥＣ５０>１００)ꎬ不具有毒性ꎻＯＰ －５７８ 和 ＯＰ－
３３８ 对水蚤有害(ＬＣ５０ <１００)ꎻＯＰ －５０２、ＯＰ －２５４ 和

ＯＰ－２２７ 对绿藻有害(１０<ＥＣ５０<１００)ꎬ其中 ＯＰ－５０２
和 ＯＰ－２５４ 对水蚤也有毒(１<ＬＣ５０<１０)ꎻ此外ꎬ预测

发现 ＩＰＭ 及其中间产物对鱼类没有急性毒性ꎮ 慢

性毒性如图 ９(ｂ)所示ꎬＯＰ－６５１、ＯＰ－５４１ 和 ＯＰ－３４１
对鱼类、水蚤和绿藻不具有慢性毒性(ＣｈＶ>１００)ꎻ
ＯＰ－ ５０２ 和 ＯＰ － ２５４ 对 ３ 种生物都显示出毒性

(ＣｈＶ<１０)ꎻＯＰ－５７８ 和 ＯＰ－５０５ 对鱼类和绿藻有害ꎬ
其中 ＯＰ－５７８ 对水蚤有剧毒(ＣｈＶ<１)ꎮ 此外ꎬＯＰ －
３３８ 和 ＯＰ － ２８４ 对鱼类和绿藻没有慢性毒性ꎬ但
ＯＰ－２８４ 对水蚤有害且 ＯＰ－３３８ 对水蚤有剧毒ꎮ 分

析发现 ＩＰＭ 降解过程中部分产物存在一定的环境

风险ꎬＹａｎｇｉｎ 等[２９] 使用零价铝 ( ＺＶＡ) 活化 Ｈ２Ｏ２

(ＨＰ)、Ｓ２Ｏ２－
８ (ＰＳ)处理碘帕醇的研究中也指出ꎬ中间

产物毒性高于 ＩＰＭꎮ 部分产物与欧洲化学品管理局

(ＥＣＨＡ)分类标准中危险等级为 Ｒ５０ 的苯胺具有相

同的结构ꎬ可能是毒性增加的原因ꎮ
２􀆰 ５􀆰 ３　 消毒副产物

ＩＣＭ 可以作为碘源在有机物存在条件下与消毒

剂(如氯)反应ꎬ产生碘代消毒副产物( Ｉ－ＤＢＰｓ)ꎬ且
相较于溴仿和氯仿ꎬ碘仿(ＣＨＩ３)的毒性更强ꎬ因此

对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 和单独 ＳＰＣ 体系中 ＣＨＩ３ 生成情况

进行了考察ꎬ实验在 ＩＰＭ 浓度 １０ ｍｇ / Ｌ、２５℃、ｐＨ ＝
６􀆰 ５、Ｆｅ(Ⅱ)浓度 ０􀆰 ３ ｍｍｏｌ / Ｌ、ＳＰＣ 浓度 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ
的条件下ꎬ经 ＮａＣｌＯ 氯化处理 ７２ ｈ 后进行测定ꎬ结
果如图 １０ 所示ꎮ Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 和单独 ＳＰＣ 体系中

ＣＨＩ３ 的生成浓度分别为 ０􀆰 ３８ μｇ / Ｌ 和 ０􀆰 ８４ μｇ / Ｌꎬ
ＳＰＣ 水解产生 Ｈ２Ｏ２ 和 Ｎａ２ＣＯ３ꎬ对 ＩＰＭ 具有一定的

氧化性ꎬ同时将脱落的 Ｉ－氧化成 ＨＯＩꎬ导致消毒副产

物的生成ꎻＦｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中 Ｆｅ(Ⅲ)的存在会抑

制 Ｉ－向 ＨＯＩ 转化[３０]ꎬ降低 ＣＨＩ３ 的生成ꎮ 结果显示ꎬ
相比于单独 ＳＰＣ 体系ꎬＦｅ (Ⅱ) / ＳＰＣ 体系在氧化

ＩＰＭ 过程中产生 ＣＨＩ３ 更少ꎮ

图 １０　 ＳＰＣ 和 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中 ＣＨＩ３ 的生成量

３　 结论

(１)Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系对 ＩＰＭ 表现出良好的去

除效果ꎬ ＳＰＣ 浓度 ０􀆰 ２ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ Ｆｅ (Ⅱ) 浓度 ０􀆰 ４
ｍｍｏｌ / Ｌ 较为合适ꎬ体系在酸性条件下氧化性能较

好ꎬ但 ＨＣＯ－
３ 的存在对 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系的氧化性

能影响较大ꎮ
(２) １Ｏ２、􀅰Ｏ－

２ 和􀅰ＣＯ－
３ 对 ＩＰＭ 降解具有一定贡

献ꎬ􀅰ＯＨ 是 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系主导活性物种ꎬ电化学

实验表明 ＩＰＭ 去除过程中也存在非自由基途径ꎻ此
外ꎬ絮凝作用也存在于 Ｆｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系中ꎮ

(３)鉴定出可能的 ＩＰＭ 降解产物有 １０ 种ꎬ部分

产物存在一定环境风险ꎻＦｅ(Ⅱ) / ＳＰＣ 体系的 ＣＨＩ３
生成量较低ꎮ
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