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铁掺杂生物炭活化过一硫酸盐降解
十二烷基硫酸钠增溶萘的性能与机制
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摘要:针对十二烷基硫酸钠(ＳＤＳ)增溶萘复合废水难降解的技术瓶颈ꎬ以核桃壳为碳源ꎬ采用浸渍－６００℃氮气热解法制备

铁掺杂生物炭(Ｆｅ－ＢＣ)ꎬ用于活化过一硫酸盐(ＰＭＳ)降解水体中的萘ꎮ 结果表明ꎬＦｅ－ＢＣ 催化性能显著优于空白生物炭ꎬ最优
条件下反应 ６０ ｍｉｎ 萘去除率达 ８７􀆰 ３７％ꎮ 体系在 ｐＨ ３~１１ 范围内性能稳定ꎬ抗无机阴离子干扰能力强ꎬ７ 次循环后活性良好ꎬ
铁溶出量达标ꎬ５~１５℃低温下仍高效降解ꎮ 该体系以硫酸根自由基主导、羟基自由基辅助的氧化机制降解污染物ꎬ可为同类废
水处理提供技术支撑ꎮ

关键词:铁掺杂生物炭ꎻ过一硫酸盐ꎻ萘ꎻ十二烷基硫酸钠ꎻ复合污染废水处理
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　 　 随着工业化进程推进ꎬ工业废水排放量逐年攀

升ꎬ其中难降解有机污染物的高效治理已成为水环

境领域的核心课题ꎮ 多环芳烃(ＰＡＨｓ)具有显著的

三致效应ꎬ被多国列入优先控制污染物黑名单[１]ꎮ
萘作为最常见的低分子量 ＰＡＨｓꎬ广泛存在于焦化、
石油化工等行业废水中ꎬ但其水溶性极低ꎬ易与十二

烷基硫酸钠(ＳＤＳ)形成稳定的增溶复合体系ꎬ导致

传统处理工艺失效ꎬ成为工业废水处理的技术瓶

颈[２]ꎮ 过一硫酸盐(ＰＭＳ)高级氧化技术因能产生

强氧化性活性物种ꎬ对难降解有机物具有高效矿化

能力ꎬ已成为处理工业废水的主流技术之一[３]ꎮ 农

林废弃物基生物炭原料易得、孔隙发达、表面官能团

丰富ꎬ是理想的催化剂载体ꎮ 铁掺杂改性可有效调

控生物炭表面电子结构ꎬ构建 Ｆｅ２＋ / Ｆｅ３＋氧化还原循

环ꎬ显著强化 ＰＭＳ 活化效率[４]ꎮ 目前ꎬ生物炭活化

ＰＭＳ 的研究多集中在常温条件ꎬ而在北方冬季等

５~１５℃低温场景中ꎬ多数催化体系因自由基生成受

阻、传质效率降低出现性能急剧衰减[５]ꎬ且针对 ＳＤＳ
增溶萘复合体系的低温催化研究鲜有报道ꎮ

为此ꎬ本研究以核桃壳为碳源制备铁掺杂生物

炭(Ｆｅ－ＢＣ)ꎬ系统考察制备条件与反应参数对 ＳＤＳ
增溶萘降解效果的影响ꎬ结合多尺度表征与猝灭实

验揭示催化降解机制ꎬ重点阐释体系的低温高效特

性ꎬ为表面活性剂与多环芳烃共存废水的处理提供

新型催化剂与理论支撑ꎮ

１　 实验部分

１􀆰 １　 材料及试剂

核桃壳ꎬ购自山西吕梁ꎻ氢氧化钾ꎬ购自天津科

密欧化学试剂有限公司ꎻ过一硫酸盐、甲醇、乙醇、苯
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酚和叔丁醇等ꎬ购于国药集团化学试剂有限公司ꎻ盐
酸、氢氧化钠、氯化铁、尿素、亚甲基蓝、双酚 Ａ、敌草

隆、四环素、醋酸、醋酸钠、碘化钾、２ꎬ２′－联氮双(３－
乙基苯并噻唑啉－６－磺酸)二铵盐(ＡＢＴＳ)、对苯醌

和 Ｌ－组氨酸ꎬ购于上海阿拉丁生化科技股份有限公

司ꎬ以上试剂均为分析纯ꎮ 实验用水均为超纯水ꎮ
１􀆰 ２　 分析测试及仪器

Ｘ 射线衍射仪(Ｐａｎａｌｙｔｉｃａｌ Ａｅｒｉｓꎬ荷兰)ꎬＣｕ－Ｋα

辐射ꎬ２θ ＝ ３ ~ ８０°ꎬ扫描速率 ６° / ｍｉｎꎻ傅里叶变换红

外光谱仪(ＰｅｒｋｉｎＥｌｍｅｒꎬ美国)ꎬＫＢｒ 压片法ꎬ扫描范

围 ４ ０００ ~ ４００ ｃｍ－１ꎻ比表面及孔径分析仪 ( Ｖ －
Ｓｏｒｂ４８０４ＴＰꎬ国仪精测)ꎬ７７ Ｋ 氮气吸附－脱附ꎻＸ 射

线光电子能谱仪 ( ＥＳＣＡＬＡＢ２５０Ｘｉꎬ赛默飞世尔)ꎬ
Ｃ １ｓ(２８４􀆰 ８ ｅＶ)校准ꎻ高效液相色谱仪(ＨＰＬＣꎬ型
号:ＬＣ－１００ꎬ上海伍丰)ꎬＣ１８ 色谱柱ꎬ检测波长 ２１９ ｎｍꎬ
流动相 Ｖ(甲醇) ∶Ｖ(水)＝ ８０ ∶２０ꎮ ＰＭＳ 的浓度采用

ＡＢＴＳ 分光光度法测定[６]ꎮ
１􀆰 ３　 水处理材料的制备

核桃壳破碎过 ０􀆰 ５ ~ １􀆰 ０ ｍｍ 筛ꎬ清洗干燥ꎮ 取

２􀆰 ０ ｇ 核桃壳分散于 ２０ ｍＬ １０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＦｅＣｌ３􀅰６Ｈ２Ｏ
溶液ꎬ搅拌 ３０ ｍｉｎ、超声 ３０ ｍｉｎ 后浸渍 ２４ ｈꎬ１２０℃
烘干 １２ ｈꎮ 与 ３􀆰 ０ ｇ ＫＯＨ 混匀后转入刚玉坩埚ꎬＮ２

气氛(１００ ｍＬ / ｍｉｎ)下以 ５℃ / ｍｉｎ 升温至 ６００℃煅烧

２ ｈꎮ 用 ０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ ＨＣｌ 和超纯水洗涤至中性ꎬ干燥

得 Ｆｅ－ＢＣꎮ 同步制备未掺杂铁的空白生物炭(ＢＣ)
作为对照ꎮ
１􀆰 ４　 处理废水性能实验

配制含 ５ ｇ / Ｌ ＳＤＳ、１０ ｍｇ / Ｌ 萘的模拟废水ꎮ 在

１５０ ｍＬ 锥形瓶中加入 １００ ｍＬ 模拟废水ꎬ调节 ｐＨ 至

中性ꎬ加入 ０􀆰 ０２ ｇ 催化剂和 ０􀆰 ３ ｇ ＰＭＳꎬ恒温振荡反

应ꎮ 定时取样ꎬ经 ０􀆰 ２２ μｍ 有机滤膜过滤后ꎬ用

ＨＰＬＣ 测定萘浓度ꎮ

２　 Ｆｅ－ＢＣ 的制备条件优化与对 ＳＤＳ 增溶萘
的催化降解性能研究

２􀆰 １　 制备温度对 Ｆｅ－ＢＣ 催化降解 ＳＤＳ 增溶萘性

能的影响

热解温度是催化剂制备过程中的核心参数ꎬ直
接影响材料的催化降解性能ꎬ不同热解温度下制备

的 Ｆｅ－ＢＣ 对 ＳＤＳ 增溶萘的降解效果如图 １ 所示ꎮ
由图可知ꎬ随着热解温度的升高ꎬ萘的降解效率呈先

升高后降低的趋势ꎬ其中 ６００℃热解制备的 Ｆｅ－ＢＣ
降解效果最优ꎬ反应 ６０ ｍｉｎ 时萘的去除率可达

８５􀆰 ３７％ꎮ 当热解温度低于 ６００℃时ꎬ相同反应时间

内萘的去除率显著偏低ꎻ当热解温度超过 ６００℃后ꎬ
随着温度继续升高ꎬ萘的去除率呈明显下降趋势ꎮ
基于此ꎬ本研究选定 ６００℃为 Ｆｅ－ＢＣ 的最优制备温

度ꎬ后续实验均采用该温度下制备的 Ｆｅ－ＢＣ 开展ꎮ

１—５００℃ꎻ２—６００℃ꎻ３—７００℃ꎻ４—８００℃

图 １　 不同热解温度制备的 Ｆｅ－ＢＣ
对 ＳＤＳ 增溶萘的降解曲线

２􀆰 ２　 Ｆｅ－ＢＣ 活化 ＰＭＳ 降解 ＳＤＳ 增溶萘的反应条

件优化

２􀆰 ２􀆰 １　 初始 ＳＤＳ 浓度

ＳＤＳ 为本研究中萘的增溶剂ꎬ其浓度直接影响

萘的分散状态与降解效果ꎮ ＳＤＳ 浓度对萘降解效果

的影响如图 ２ 所示ꎬ无 ＳＤＳ 时ꎬＦｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系对

纯萘的去除率达 ９０％ꎻＳＤＳ 浓度升至 ５ ｇ / Ｌ 时ꎬ去除

率仍维持在 ８０％以上ꎻ超过 ５ ｇ / Ｌ 后ꎬ过量 ＳＤＳ 会大

量消耗活性自由基ꎬ导致降解效率显著下降ꎮ 结合

实际工业废水表面活性剂浓度水平ꎬ选定 ５ ｇ / Ｌ 为

最优 ＳＤＳ 浓度ꎮ

１—０ ｇ / Ｌꎻ２—２􀆰 ５ ｇ / Ｌꎻ３—５ ｇ / Ｌꎻ４—７􀆰 ５ ｇ / Ｌꎻ５—１０ ｇ / Ｌ

图 ２　 ＳＤＳ 投加量对 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系降解

ＳＤＳ 增溶萘的影响

２􀆰 ２􀆰 ２　 ＰＭＳ 投加量

ＰＭＳ 为反应体系的氧化剂ꎬ其投加量决定活性

自由基的生成量ꎮ ＰＭＳ 投加量对萘降解效果的影

响如图 ３ 所示ꎬ无 ＰＭＳ 时ꎬ体系对萘的去除率极低ꎻ
随着 ＰＭＳ 投加量增加ꎬ萘降解效率快速上升ꎬ当
ＰＭＳ 投加量为 ５ ｇ / Ｌ 时ꎬ反应 ６０ ｍｉｎ 萘去除率达

８７􀆰 ８８％ꎻ继续增加 ＰＭＳ 投加量ꎬ自由基发生自淬

灭ꎬ去除率无明显提升ꎮ 综合处理效果与经济成本ꎬ
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选定 ５ ｇ / Ｌ 为最优 ＰＭＳ 投加量ꎮ

１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—１ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—２ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—３ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ
５—４ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ６—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ７—６ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ３　 ＰＭＳ 投加量对 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系降解

ＳＤＳ 增溶萘的影响

２􀆰 ２􀆰 ３　 初始 ｐＨ
初始 ｐＨ 是影响 ＰＭＳ 活化效率的重要因素ꎬ不

同初始 ｐＨ 条件下萘的降解效果如图 ４ 所示ꎬＦｅ－
ＢＣ / ＰＭＳ 体系在 ｐＨ ３ ~ １１ 的宽范围内均表现出良

好的降解性能ꎬ酸性条件下降解速率略快ꎬ即使在

ｐＨ＝ １１ 的强碱性条件下ꎬ反应 ６０ ｍｉｎ 萘去除率仍可

达 ８４􀆰 ７５％ꎮ 准一级动力学拟合结果显示ꎬｐＨ ３~１１
范围内ꎬ萘降解的表观速率常数无显著差异ꎬ表明该

体系具有优异的 ｐＨ 适应性ꎬ无需调节废水 ｐＨ 即可

直接处理ꎮ

(ａ)不同初始 ｐＨ 下萘的降解曲线

(ｂ)不同初始 ｐＨ 下萘降解的准一级动力学拟合曲线

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

图 ４　 初始 ｐＨ 对 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系降解

ＳＤＳ 增溶萘的影响

２􀆰 ２􀆰 ４　 反应温度

反应温度对体系降解效果的影响如图 ５ 所示ꎮ
与常规催化体系不同ꎬＦｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系表现出显著

的低温高效特性:５℃低温下ꎬ反应 ６０ ｍｉｎ 萘去除率

达 ８７􀆰 ３４％ꎻ当温度升至 ３５℃时ꎬ去除率仅为 ５４􀆰 １７％ꎮ
５℃下体系的表观速率常数是 ３５℃的 ３􀆰 ２ 倍ꎮ

(ａ)不同反应温度下萘的降解曲线

(ｂ)不同反应温度下萘降解的准一级动力学拟合曲线

１—５℃ꎻ２—１０℃ꎻ３—１５℃ꎻ４—２０℃ꎻ５—２５℃ꎻ６—３０℃ꎻ７—３５℃

图 ５　 反应温度对 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系降解

ＳＤＳ 增溶萘的影响

为明确吸附作用对萘去除的贡献占比ꎬ本研究

开展了吸附对照实验ꎬ结果如图 ６ 所示ꎬ５℃下 Ｆｅ－
ＢＣ 对萘的吸附去除率仅为 ４９􀆰 ２１％ꎬ且吸附效率随

温度升高而上升ꎬ与催化降解趋势完全相反ꎬ说明体

(ａ)不同温度下萘的吸附去除曲线

(ｂ)不同温度下萘吸附的准一级动力学拟合曲线

１—５℃ꎻ２—１０℃ꎻ３—１５℃ꎻ４—２０℃ꎻ５—２５℃ꎻ６—３０℃ꎻ７—３５℃

图 ６　 不同反应温度下 Ｆｅ－ＢＣ 对萘的

吸附动力学曲线
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系中萘的去除以催化氧化过程为主ꎬ吸附贡献可忽

略不计ꎮ
２􀆰 ３　 水体背景干扰离子对萘降解效果的影响

实际工业废水中普遍存在无机阴离子与天然有

机质ꎬ本研究探究了不同共存干扰物质对萘降解效

果的影响ꎬ结果如图 ７ 所示ꎬ体系对 Ｃｌ－、ＳＯ２－
４ 、ＮＯ－

３

等常见无机阴离子具有良好的抗干扰能力ꎬ投加上

述离子后ꎬ萘降解曲线与空白组几乎重合ꎬ反应

６０ ｍｉｎ 去除率均达 ８０％以上ꎮ ＨＣＯ－
３、ＨＰＯ２－

４ 和腐殖

酸存在一定抑制作用ꎬ其中腐殖酸因能与活性自由

基发生反应ꎬ抑制作用最为显著ꎮ 整体来看ꎬ该体系

对实际废水具有较好的适应性ꎮ

１—空白ꎻ２—Ｃｌ－ꎻ３—ＳＯ２－
４ ꎻ４—ＮＯ－

３ꎻ５—ＨＰＯ２－
４ ꎻ６—ＨＣＯ－

３ꎻ７—ＨＡ

图 ７　 共存干扰物质对 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系降解

ＳＤＳ 增溶萘的影响

２􀆰 ４　 不同催化体系对 ＳＤＳ 增溶萘的降解效果对比

不同体系降解效果对比显示(图 ８)ꎬ单独 ＰＭＳ
对萘的去除率仅为 ２２％ꎻ投加空白生物炭 ＢＣ 后ꎬ
ＢＣ / ＰＭＳ 体系去除率升至 ４９％ꎻ而 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体

系反应 １０ ｍｉｎ 萘去除率已接近 ８０％ꎬ６０ ｍｉｎ 达 ８５％
以上ꎬ降解效果远优于其余对照体系ꎬ证实铁掺杂显

著提升了生物炭对 ＰＭＳ 的催化活化性能ꎮ

１—ＰＭＳ / ＳＤＳ－萘ꎻ２—ＢＣ / ＰＭＳ / ＳＤＳ－萘ꎻ３—Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ / ＳＤＳ－萘

图 ８　 不同催化体系对 ＳＤＳ 增溶萘的

降解效果对比

２􀆰 ５　 循环稳定性与铁离子溶出特性

催化剂的循环稳定性与金属溶出风险是评价其

实际应用潜力的关键指标ꎮ 如图 ９ 所示ꎬＦｅ－ＢＣ 连

续 ７ 次循环后ꎬ萘去除率仍维持在 ７０％以上ꎬ无催化

活性的急剧衰减ꎮ 同步测定铁离子溶出浓度发现ꎬ７
次循环后总铁溶出浓度仅为 ０􀆰 １４５ ｍｇ / Ｌꎬ远低于

«污水综合排放标准» ( ＧＢ ８９７８—１９９６) 中总铁

２ ｍｇ / Ｌ 的排放限值ꎬ表明 Ｆｅ－ＢＣ 中活性铁物种与

生物炭载体结合稳定ꎬ具有良好的环境安全性ꎮ

(ａ)不同循环次数下 ＳＤＳ 增溶萘的降解动力学曲线

１—总铁ꎻ２—Ｆｅ３＋ꎻ３—Ｆｅ２＋

(ｂ)不同循环次数下的铁离子溶出浓度

图 ９　 Ｆｅ－ＢＣ 的循环使用稳定性与铁离子溶出特性

３　 催化剂的结构表征与催化降解机制阐释

３􀆰 １　 催化剂的孔结构特征(ＢＥＴ)
Ｆｅ－ＢＣ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温线如图 １０ 所示ꎬ

属于典型的 Ｉ ( ｂ) 型等温线[７]ꎮ 低相对压力区

(Ｐ / Ｐ０ <０􀆰 １)吸附量陡增ꎬ表明材料含有丰富的微

孔ꎻ中高相对压力区吸附量缓慢上升ꎬ说明同时存在

介孔与少量大孔ꎮ 孔径分布结果证实ꎬＦｅ－ＢＣ 整体

形成了微孔－介孔－大孔复合的分级孔道结构[８]ꎮ

图 １０　 Ｆｅ－ＢＣ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温线与

孔径分布

该分级孔道结构对催化反应具有多重正向作

用:丰富的微孔为 ＰＭＳ 的吸附与活化提供大量活性
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位点ꎬ同时为铁原子掺杂提供边缘缺陷位点ꎻ分级孔

道为反应物与产物提供通畅的扩散通道ꎬ降低传质

阻力ꎻ微孔的限域效应可将萘与 ＰＭＳ 分子富集在催

化剂表面ꎬ显著提升局部反应物浓度ꎬ直接补偿了低

温下反应物热运动减弱导致的传质损失ꎬ是体系具

备低温高效特性的重要结构前提[９]ꎮ
３􀆰 ２　 催化剂的表面官能团结构(ＦＴ－ＩＲ)

为分析 Ｆｅ－ＢＣ 的表面官能团组成与成键特征ꎬ
采用傅里叶变换红外光谱测试对材料进行表征ꎬ结
果如图 １１ 所示ꎮ １ ４５５ ｃｍ－１处[１０] 的特征峰为芳香

环 Ｃ􀪅􀪅Ｃ 骨架的伸缩振动ꎬ说明材料经 ６００℃热解后

仍保留了稳定的芳香炭结构ꎬ可为催化反应提供良

好的结构稳定性ꎮ 此外ꎬ在 ４５０ ｃｍ－１处[１１] 出现了明

显的特征吸收峰ꎬ该峰归属于 Ｆｅ—Ｏ 键的伸缩振

动ꎬ是铁氧化物与生物炭载体结合的特征标志ꎬ直接

证实铁物种已成功负载于生物炭载体上ꎮ 以上结果

表明ꎬ制备的 Ｆｅ－ＢＣ 表面含有丰富的含氧官能团ꎬ
这类官能团[１２]可为铁物种提供稳定的锚定位点ꎬ实
现活性组分在生物炭载体上的均匀分散ꎬ同时可为

催化反应过程提供电子传导路径ꎮ

图 １１　 Ｆｅ－ＢＣ 的傅里叶变换红外(ＦＴ－ＩＲ)光谱图

３􀆰 ３　 催化剂的晶体物相结构(ＸＲＤ)
为明确 Ｆｅ－ＢＣ 的晶体物相组成与晶型特征ꎬ采

用 ＸＲＤ 对材料进行分析ꎬ结果如图 １２ 所示ꎬ图谱在

２θ＝ ２８􀆰 ２°处出现宽化、弥散的特征衍射峰ꎬ对应无

定形碳的石墨(００２)晶面ꎬ表明材料经 ６００℃热解后

形成了低石墨化度的碳骨架结构[１３]ꎬ图谱中同时检

出了明确的铁基晶相特征衍射峰ꎬ２θ ＝ ３５􀆰 ４、５７􀆰 ０、
６２􀆰 ６°处的特征峰分别对应 Ｆｅ３Ｏ４ 的(３１１)、(５１１)、

图 １２　 Ｆｅ－ＢＣ 的 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)图谱

(４４０)晶面ꎬ２θ ＝ ４４􀆰 ７°处的强特征衍射峰对应体心

立方结构 α－Ｆｅ 的(１１０) 晶面ꎬ以上结果表明ꎬ在
６００℃氮气氛围热解过程中ꎬ生物炭热解产生的还原

性气氛与碳载体可将 ＦｅＣｌ３ 前驱体有效还原ꎬ最终

在生物炭载体上形成了 α－Ｆｅ 与 Ｆｅ３Ｏ４ 共存的复合

铁晶相[１４]ꎬ证实了铁活性组分的成功负载ꎮ
３􀆰 ４　 催化剂的表面元素组成与价态分布(ＸＰＳ)

为明确 Ｆｅ－ＢＣ 的表面元素组成、铁物种的化学

价态与存在形式ꎬ对制备材料进行 ＸＰＳ 表征ꎬ全谱

与 Ｆｅ ２ｐ 高分辨谱分别如图 １３ 所示ꎮ Ｆｅ －ＢＣ 的

ＸＰＳ 全谱图中ꎬ在 ２８４􀆰 ８、５３２􀆰 １、７１１􀆰 ０ ｅＶ 处出现 ３
个强特征峰ꎬ分别对应 Ｃ １ｓ、Ｏ １ｓ、Ｆｅ ２ｐ 轨道[１５]ꎬ表
明制备的 Ｆｅ－ＢＣ 主要由 Ｃ、Ｏ 元素组成ꎬ同时铁元

素已成功负载于生物炭载体上ꎮ 对 Ｆｅ ２ｐ 的精细谱

图进行分峰拟合ꎬ７１０􀆰 ７５、７２３􀆰 ９５ ｅＶ 处[１６]的 ２ 个特

征主峰分别对应 Ｆｅ ２ｐ３ / ２、Ｆｅ ２ｐ１ / ２轨道ꎮ ＸＲＤ 中明

确检出的 α－Ｆｅ 未在 ＸＰＳ 谱图中出现明显特征峰ꎬ
源于 ＸＰＳ 检测深度仅为 ２ ~ ５ ｎｍꎬ纳米零价铁在空

气中易发生表面氧化ꎬ在材料表层形成铁氧化物钝

化层ꎬ仅体相的零价铁可被 ＸＲＤ 检出ꎬ符合铁基纳

米材料的普遍表征规律[１７]ꎮ 以上结果表明ꎬＦｅ－ＢＣ
表面稳定共存 Ｆｅ２＋与 Ｆｅ３＋ꎬ可为 ＰＭＳ 活化提供充足

的表面反应位点ꎬ为催化反应的持续进行提供了结

构基础ꎮ

(ａ)ＸＰＳ 全谱图 (ｂ)Ｆｅ ２ｐ 高分辨谱图

图 １３　 Ｆｅ－ＢＣ 的 Ｘ 射线光电子能谱(ＸＰＳ)图

３􀆰 ５　 催化降解体系的活性物种鉴定

为明确 Ｆｅ －ＢＣ 活化过一硫酸盐 ( ＰＭＳ) 降解

ＳＤＳ 增溶萘过程中的主导活性物种ꎬ本研究采用特

异性猝灭实验进行探究ꎮ 分别选取乙醇作为硫酸根

自由基(ＳＯ４􀅰
－)和羟基自由基(􀅰ＯＨ)的共同猝灭

剂ꎬ叔丁醇作为􀅰ＯＨ 的特异性猝灭剂ꎬ对苯醌作为

超氧自由基(Ｏ２􀅰
－)的特异性猝灭剂ꎬＬ－组氨酸作为

单线态氧( １Ｏ２)的特异性猝灭剂[１８]ꎬ实验结果如图

１４ 所示ꎮ 由图 １４ 可知ꎬ无猝灭剂的空白体系中ꎬ反
应 ６０ ｍｉｎ 萘的去除率可达 ８５％以上ꎬ表明 Ｆｅ－ＢＣ
可高效活化 ＰＭＳ 实现萘的降解ꎮ 当体系中加入乙
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醇后ꎬ萘的降解受到显著抑制ꎬ反应 ６０ ｍｉｎ 时萘的

去除率仅为 ５４􀆰 ６５％ꎬ而加入等浓度叔丁醇后ꎬ萘的

降解抑制程度明显弱于乙醇ꎬ６０ ｍｉｎ 去除率仍维持

在 ７２􀆰 ３７％左右ꎮ 乙醇与 ＳＯ４􀅰
－、􀅰ＯＨ 均具有较高的

反应速率常数ꎬ可同时猝灭 ２ 种自由基ꎻ而叔丁醇与

􀅰ＯＨ 的反应速率较乙醇与 ＳＯ４􀅰
－的反应速率高３个

数量级以上ꎬ对􀅰ＯＨ 具有高度特异性ꎮ二者抑制效

果的显著差异表明ꎬＳＯ４􀅰
－和􀅰ＯＨ 均是该体系中驱

动萘降解的主要活性物种ꎬ且 ＳＯ４􀅰
－ 对降解的贡献

占主导地位ꎮ当体系中分别加入对苯醌和 Ｌ－组氨酸

后ꎬ萘的降解曲线与空白组基本重合ꎬ降解效率无明

显下降ꎬ说明 Ｏ２􀅰
－和１Ｏ２ 在该体系中对萘降解的贡

献可忽略不计ꎬ非自由基反应路径并非本体系的主

要降解机制ꎮ 综上ꎬＦｅ－ＢＣ 活化 ＰＭＳ 降解 ＳＤＳ 增溶

萘的过程ꎬ以 ＳＯ４􀅰
－主导、􀅰ＯＨ 辅助的自由基氧化反

应为核心降解机制ꎮ

１—空白ꎻ２—乙醇ꎻ３—叔丁醇ꎻ４—苯醌ꎻ５—Ｌ－组氨酸

图 １４　 不同猝灭剂对 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系降解

ＳＤＳ 增溶萘的影响

３􀆰 ６　 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系对 ＳＤＳ 增溶萘的降解机理

基于材料表征结果与活性物种鉴定结论ꎬ结合

材料的限域富集效应与本征活性位点特性[１９]ꎬ可明

确 Ｆｅ－ＢＣ 活化 ＰＭＳ 降解 ＳＤＳ 增溶萘的核心降解机

理ꎬ该过程以催化剂表面的非均相界面反应为主导ꎬ
通过限域富集－界面活化－价态循环－靶向降解的完

整闭环实现萘的高效去除ꎮ Ｆｅ－ＢＣ 的微孔限域效

应将萘与 ＰＭＳ 分子富集在催化剂表面ꎬ抵消 ＳＤＳ 的

稀释效应与空间位阻效应[２０]ꎬ同时材料表面丰富的

含氧官能团通过氢键、疏水作用ꎬ将包裹着萘的 ＳＤＳ
胶束吸附富集到催化剂表面ꎬ大幅拉近了萘与活性

位点、活性自由基的距离ꎬ为后续的靶向降解反应提

供了基础[２１]ꎮ 吸附在催化剂表面的 ＰＭＳ 分子与

Ｆｅ－ＢＣ 表面的 Ｆｅ２＋ 发生界面氧化还原反应ꎬ断裂

Ｏ—Ｏ 键生成强氧化性 ＳＯ４􀅰
－ꎬ同时 Ｆｅ２＋ 被氧化为

Ｆｅ３＋ꎬ核心反应如式(１)所示ꎬ体系中生成的 ＳＯ４􀅰
－

可与水体中的 Ｈ２Ｏ、ＯＨ－发生反应ꎬ生成􀅰ＯＨ 为体系

提供辅助氧化能力ꎬ核心反应如式(２)、(３)所示ꎮ
≡ Ｆｅ２＋ ＋ ＨＳＯ －

５ →≡ Ｆｅ３＋ ＋ ＳＯ􀅰－
４ ＋ ＯＨ － (１)

ＳＯ􀅰－
４ ＋ Ｈ２Ｏ → ＳＯ２－

４ ＋􀅰ＯＨ ＋ Ｈ ＋ (２)
ＳＯ􀅰－

４ ＋ ＯＨ － → ＳＯ２－
４ ＋􀅰ＯＨ (３)

　 　 催化反应的持续进行依赖于 Ｆｅ２＋的高效再生ꎬ
体相 α－Ｆｅ 作为持续电子供体[２２]ꎬ可将催化剂表面

氧化生成的 Ｆｅ３＋高效还原为 Ｆｅ２＋ꎬ实现本征活性位

点的再生ꎬ核心反应如式(４)所示ꎬ同时生物炭载体

的芳香碳骨架与含氧官能团作为电子传导介质ꎬ通
过 Ｆｅ—Ｏ—Ｃ 共价键的界面电子调控作用加速界面

电子转移ꎬ辅助将 Ｆｅ３＋还原为 Ｆｅ２＋ꎬ进一步加快价态

循环速率ꎬ避免了高浓度 ＳＤＳ 体系中活性位点的快

速失活ꎬ核心反应如式 (５) 所示ꎮ 体系中生成的

ＳＯ４􀅰
－凭借长半衰期与对芳香环的高选择性[２３]ꎬ扩

散进入 ＳＤＳ 胶束的疏水内核ꎬ靶向攻击萘分子ꎬ通
过加氢、开环、断键、羧基化等一系列氧化反应[２４]ꎬ
将萘逐步降解为萘酚、萘醌类小分子中间产物ꎬ最终

矿化为 ＣＯ２ 和 Ｈ２Ｏꎬ水相中的􀅰ＯＨ 可辅助降解游离

态萘与降解中间产物ꎮ
２Ｆｅ３＋ ＋ Ｆｅ０ → ３Ｆｅ２＋ (４)

≡ Ｆｅ３＋ ＋ Ｂｉｏｃｈａｒ →≡ Ｆｅ２＋ ＋ Ｂｉｏｃｈａｒ ＋ (５)

３􀆰 ７　 体系低温高效特性的内在机理

常规过硫酸盐催化体系中ꎬ反应活性随温度降

低显著衰减ꎬ而本研究的 Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系在 ５ ~
１５℃低温下对 ＳＤＳ 增溶萘的降解效果显著优于

２５℃及以上高温条件ꎬ该反常特性由材料本征结构

特性与复合体系的反应特性共同决定ꎮ 常规催化体

系低温失活的核心瓶颈之一是低温下反应物分子热

运动减弱[２５]ꎬ传质效率锐减ꎬ导致反应物与活性位

点的碰撞频率大幅下降ꎬ但微孔限域效应显著提升

了活性位点附近的反应物局部浓度ꎬ从动力学维度

保证了反应速率ꎮ 同时ꎬＦｅ－ＢＣ 中 Ｆｅ—Ｏ—Ｃ 共价

键[２６]可精准调控 Ｆｅ 活性位点的局域电子结构ꎬ显
著降低了 ＰＭＳ 活化的反应能垒ꎬ无需高温为反应提

供额外能量输入ꎬ使材料在低温下仍能高效活化

ＰＭＳ 生成活性自由基ꎬ从热力学维度突破了常规体

系的低温活化瓶颈ꎮ 本体系中 ＳＤＳ 与萘的浓度差

达 ３ 个数量级ꎬ是活性自由基的主要竞争消耗剂ꎬ根
据阿伦尼乌斯方程ꎬ自由基与 ＳＤＳ 的非目标淬灭副

反应的速率随温度升高呈指数增长ꎬ升温虽能小幅

提升自由基总生成量ꎬ但会更显著地加剧自由基与

高浓度 ＳＤＳ 的无效淬灭ꎬ导致可用于靶向降解萘的

自由基占比大幅降低ꎬ而 ５~１５℃的低温条件可显著

抑制该非目标淬灭副反应ꎬ使有限的活性自由基优

􀅰２９２􀅰
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先与萘分子发生靶向反应ꎬ大幅提升了活性物种的

利用效率ꎬ这是体系低温下降解效果反超高温的核

心原因ꎮ 此外ꎬ萘的降解完全依赖 ＳＤＳ 胶束的增溶

作用ꎬ低温下 ＳＤＳ 的临界胶束浓度更低ꎬ胶束结构

更稳定ꎬ保证了萘的有效增溶与分散[２７]ꎮ

４　 结论

本研究以核桃壳为原料制备铁掺杂生物炭

(Ｆｅ－ＢＣ)ꎬ用于活化过一硫酸盐(ＰＭＳ)处理 ＳＤＳ 增

溶萘废水ꎬ核心结论如下ꎮ
(１)制备的 Ｆｅ－ＢＣ 成功负载 α－Ｆｅ 与 Ｆｅ３Ｏ４ 复

合活性晶相ꎬ兼具多级孔道结构与丰富活性位点ꎬ
对 ＳＤＳ 增溶萘的催化降解性能远优于无铁空白生

物炭ꎮ
(２)Ｆｅ－ＢＣ / ＰＭＳ 体系具有低温高效特性ꎬ５ ~

１５℃下萘的降解效果显著优于 ２５℃及以上条件ꎬ低
温下萘的去除以催化氧化过程为主ꎬ吸附贡献极小ꎮ

(３)该体系在 ｐＨ ３~１１ 的宽范围内均保持稳定

高效的降解性能ꎬ对常见无机阴离子抗干扰能力强ꎬ
循环使用稳定性良好ꎬ对多种难降解有机污染物具

有广谱适用性ꎮ
(４)体系以硫酸根自由基(ＳＯ４􀅰

－)主导、羟基自

由基(􀅰ＯＨ)辅助的自由基氧化为核心降解机制ꎻ低
温对自由基副反应的抑制、ＳＤＳ 胶束结构的稳定ꎬ结
合材料本征低温活化能力ꎬ是实现反常低温高效降

解的核心原因ꎮ
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