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[摘要] 　 碘代造影剂( ｉｏｄｉｎａｔｅｄ ｃｏｎｔｒａｓｔ ｍｅｄｉａꎬＩＣＭ)是药物和个人护理产品中的一种ꎬ被广泛应用于医学临床检

查和治疗. ＩＣＭ 稳定的结构使其难以在污水处理厂中降解ꎬ从而在地表水和地下水中聚集. ＩＣＭ 在饮用水消毒过

程中还会转换成毒性更强的消毒副产物ꎬ对生态环境和人体健康造成严重威胁. 因此ꎬ国内外学者现已提出多种

技术去除水体中的 ＩＣＭꎬ本文从物理法、生物法、高级氧化法 ３ 个方面ꎬ系统地总结了当前 ＩＣＭ 废水处理技术研

究现状ꎬ并对今后 ＩＣＭ 处理技术的研究趋势进行了展望ꎬ为难降解污染物的处理提供了新的思路.
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ｗｉｄｅｌｙ ｕｓｅｄ ｉｎ ｍｅｄｉｃａｌ ｃｌｉｎｉｃａｌ ｅｘａｍｉｎａｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ. ＩＣＭ ｉｓ ｄｉｆｆｉｃｕｌｔ ｔｏ ｂｅ ｅｌｉｍｉｎａｔｅｄ ｉｎ ｓｅｗａｇｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｐｌａｎｔｓ
ｂｅｃａｕｓｅ ｏｆ ｉｔｓ ｓｔａｂｌｅ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ. Ｔｈｕｓꎬｉｔ ｗｉｌｌ ｂｅ ａｃｃｕｍｕｌａｔｅｄ ｉｎ ｓｕｒｆａｃｅ ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｇｒｏｕｎｄｗａｔｅｒ. ＩＣＭ ｃａｎ ａｌｓｏ ｂｅ ｃｏｎｖｅｒｔｅｄ
ｉｎｔｏ ｍｏｒｅ ｔｏｘｉｃ ｄｉｓｉｎｆｅｃｔｉｏｎ ｂｙ￣ｐｒｏｄｕｃｔｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ｄｒｉｎｋｉｎｇ ｗａｔｅｒ ｄｉｓｉｎｆｅｃｔｉｏｎꎬｗｈｉｃｈ ｐｏｓｅｓ ａ ｓｅｒｉｏｕｓ ｔｈｒｅａｔ ｔｏ ｔｈｅ
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ｒｅｍｏｖｅ ＩＣＭ ｉｎ ｗａｔｅｒ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ. Ｔｈｉｓ ｐａｐｅｒ ｓｙｓｔｅｍａｔｉｃａｌｌｙ ｓｕｍｍａｒｉｚｅｓ ｔｈｅ ｃｕｒｒｅｎｔ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｐｒｏｇｒｅｓｓ ｏｆ ＩＣＭ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ
ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓ ｆｒｏｍ ｔｈｒｅｅ ａｓｐｅｃｔｓ:ｐｈｙｓｉｃａｌꎬｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ａｎｄ ａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｍｅｔｈｏｄ. Ｔｈｅ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｔｒｅｎｄ ｏｆ ＩＣＭ
ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｆｕｔｕｒｅ ｈａｓ ｂｅｅｎ ｐｒｏｓｐｅｃｔｅｄꎬｗｈｉｃｈ ｐｒｏｖｉｄｅｓ ｎｅｗ ｉｄｅａｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｏｆ ｒｅｆｒａｃｔｏｒｙ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ.
Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ:ｉｏｄｉｎａｔｅｄ ｃｏｎｔｒａｓｔ ｍｅｄｉａꎬｒｅｍｏｖａｌ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓꎬａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎꎬｒｅｓｅａｒｃｈ ｐｒｏｇｒｅｓｓ

ＩＣＭ 是 ２ꎬ４ꎬ６－三碘苯甲酸的衍生物总称ꎬ因其苯环上的碘对 Ｘ 射线具有强吸收能力ꎬ被广泛用于增

强人体器官、血管和软组织的成像效果[１] . ＩＣＭ 侧链上均匀地分布着羟基或羧基ꎬ根据其结构的不同ꎬ可
以分为离子型和非离子型 ＩＣＭ 两大类[２] . 其中离子型 ＩＣＭ 以 ＤＩＡ 最为常见ꎬ而非离子型 ＩＣＭ 主要包括

ＩＯＨ、ＩＯＤ、ＩＯＭ 以及 ＩＯＰ 等ꎬ表 １ 列举了常见 ＩＣＭ 及其前体物的理化性质.
由于各种慢性及复杂疾病发病率持续升高ꎬ医学诊断测试数量逐年增加ꎬ因此 ＩＣＭ 的用量也随之升

高ꎬ我国造影剂市场规模一直处于快速发展阶段ꎬ２０１０ 至 ２０１６ 年间我国造影剂年市场规模由 ２３ 亿元增

长至 ６４ 亿元ꎬ２０１６ 年我国造影剂用量已达 １.４９ ｔ /百万人. 美国市场研究机构 Ｇｒａｎｄ Ｖｉｅｗ Ｒｅｓｅａｒｃｈ 的统计

结果表明ꎬ２０１９ 年全球造影剂市场规模为 ５２. ３ 亿美元. 据预测ꎬ２０２７ 年该市场规模有望突破 ６９ 亿

美元[３] .
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通常情况下ꎬ患者在进行影像测试前需注射约 １００ ｇ ＩＣＭꎬ这些药物进入人体后 ２４ ｈ 内会通过尿液排

出. ＩＣＭ 通常被设计成具有高极性的惰性物质以降低对人体的危害ꎬ这也使其难以在污水处理厂中被去除ꎬ
因此在环境中积聚. 据报道ꎬ在地表水中 ＤＩＡ 以及 ＩＯＭ 质量浓度最高可分别达到 ０.９ μｇ / Ｌ 和 １００ μｇ / Ｌ[１] .
ＩＣＭ 作为一种人体内给药物通常被认为是低毒性的ꎬ然而研究表明 ＩＣＭ 可诱导人体中性粒细胞凋亡和氧化

应激ꎬ还可能导致各种健康问题ꎬ如头痛、恶心、荨麻疹、呕吐等[４] . 此外ꎬＩＣＭ 在饮用水消毒过程中还可能产
生毒性更高的消毒副产物(ｄｉｓｉｎｆｅｃｔｉｏｎ ｂｙ ｐｒｏｄｕｃｔｓꎬＤＢＰｓ)ꎬ对生态环境和人体健康造成更严重的危害.

ＩＣＭ 对人体健康以及生态环境都造成了长期潜在的威胁. 国内外学者们已提出多种技术去除水体中

的 ＩＣＭꎬ本文从物理法、生物法、高级氧化法 ３ 个方面ꎬ系统地总结了当前国内外 ＩＣＭ 去除技术研究现状ꎬ
分析了各技术的不足之处ꎬ并对今后 ＩＣＭ 处理技术的研究方向进行了展望.

表 １　 常见 ＩＣＭ 及其前体物的理化性质

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｈｙｓｉｃｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｃｏｍｍｏｎ ＩＣＭ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｐｒｅｃｕｒｓｏｒｓ

化合物种类 分子式 分子质量 / (ｇ / ｍｏｌ) 结构式 简称 类型

２ꎬ４ꎬ６－三碘
间苯二甲酸

Ｃ８Ｈ４ Ｉ３ＮＯ４ ５５８.８４ — ＩＣＭ 前体

泛影酸 Ｃ１１Ｈ９ Ｉ３Ｎ２Ｏ４ ６１３.９１ ＤＩＡ 离子型

碘海醇 Ｃ１９Ｈ２６ Ｉ３Ｎ３Ｏ９ ８２１.１４ ＩＯＨ 非离子型

碘帕醇 Ｃ１７Ｈ２２ Ｉ３Ｎ３Ｏ８ ７７７.０９ ＩＯＤ 非离子型

碘美普尔 Ｃ１７Ｈ２２ Ｉ３Ｎ３Ｏ８ ７７７.０９ ＩＯＭ 非离子型

碘普罗胺 Ｃ１８Ｈ２４ Ｉ３Ｎ３Ｏ８ ７９１.１１ ＩＯＰ 非离子型

　 　 注:—ꎬ文献中未给出明确简称.

１　 物理法

物理法是指通过物理作用将污染物去除的技术ꎬ主要包括吸附法、离子交换法以及膜分离法等. 吸附
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法是净化 ＩＣＭ 废水的重要方法ꎬ其主要是利用多孔材料截留、积蓄物质等作用将水体中的 ＩＣＭ 分离从而

实现水体的净化.
活性炭(ＡＣ)是最为常见的吸附剂之一. Ｋｏｖａｌｏｖａ 等[５] 在对某污水处理厂出水中 ５６ 种有机微污染物

进行后处理时发现ꎬ粉末活性炭(ＰＡＣ)对于 ＩＯＭ 以及 ＩＯＤ 等非离子型 ＩＣＭ 的去除率可达 ６５％ ~８５％ꎬ而
对 ＤＩＡ 的去除率仅为 １４％左右. 类似地ꎬＳｅｉｔｚ 等[６]发现颗粒活性炭(ＧＡＣ)对 ＩＯＨ、ＩＯＭ 以及 ＩＯＤ 等非离

子型 ＩＣＭ 去除率可以达到 ５０％左右ꎬ而对 ＤＩＡ 的处理效果较差ꎬ此外该实验采用了 １０ 组并行的 ５０ ｍ２ 过

滤单元共同处理ꎬ占地面积极大.
为了提高 ＩＣＭ 的去除率ꎬ学者们在探究新型吸附材料以及工艺优化等方面开展了大量研究. Ｇｅ 等[７]研

究发现椰壳粉末活性炭(ＣＰＡＣ)对 ＩＯＤ 的吸附容量可达 ８１３ ｍｇ / ｇꎬＣＰＡＣ 在 ５ 次吸附 /解吸过程中可以再生

使用ꎬＩＯＤ 与甲醇之间氢键的相互作用在解吸过程中起着至关重要的作用. 碳干凝胶是一种高分子合成材

料ꎬＬｌａｄ􀆩 等[８]探究了碳干凝胶与商业微孔活性炭的化学与质地特性对于去除水中不同医疗污染物以及 ＩＣＭ
的影响ꎬ发现水中存在的天然有机物(ＮＯＭ)会和 ＩＣＭ 竞争吸附位点ꎬ还会堵塞吸附剂的中孔而导致 ＩＣＭ 的

吸附量降低. 类似地ꎬＡｈｎ 等[９]发现水中有 ＮＯＭ 存在时ꎬＧＡＣ 对 ＩＯＰ 的吸附量只有 １.６ μｇ / ｇꎬ而在无 ＮＯＭ 存

在的情况下吸附量为 １２.５４ μｇ / ｇ. 为了提高 ＩＣＭ 与吸附剂之间的亲和力ꎬＲｕｓｔｉｇｈｉ 等[１０]向水中投加硼酸盐使

其与 ＩＣＭ 形成络合物再将其吸附去除ꎬ相比于未投加络合剂的体系ꎬ前者对 ＩＣＭ 的吸附量可以提高 ５~９０
倍ꎬ吸附剂在 ３ 次吸附 /解吸过程中都展现出了较好的吸附性能ꎬ但硼酸盐的引入不可避免地会对水体产生

一定的二次污染. 物理法具有设备简单以及操作条件温和等优势ꎬ但从本质上来说物理法并没有改变污染物

的化学性质. 表 ２ 列举了物理法处理 ＩＣＭ 废水的一些技术参数和处理效果.
表 ２　 物理法处理 ＩＣＭ 废水对比

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ＩＣＭ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｂｙ ｐｈｙｓｉｃａｌ ｍｅｔｈｏｄｓ

目标污染物 吸附剂 运行参数 去除效果 参考文献

ＩＯＭ(０.４３ ｍｇ / Ｌ)
ＩＯＤ(３.３５３ ｍｇ / Ｌ)
ＩＯＰ(０.１１８ ｍｇ / Ｌ)
ＤＩＡ(０.３６６ ｍｇ / Ｌ)

ＰＡＣ(２３.０ ｍｇ / Ｌ) 吸附时间:４８ ｈ

２０％
１８％
４７％
１４％

[５]
[５]
[５]
[５]

ＩＯＰ(０.２１ μｇ / Ｌ)
ＩＯＭ(０.２５３ μｇ / Ｌ) ＧＡＣ 滤床(５０.０ ｍ２) 吸附时间:２ ｈ ４９％

５３％
[６]
[６]

ＩＯＰ(０.０５０ μｇ / Ｌ) ＰＡＣ(１.０ ｍｇ / Ｌ) 吸附时间:５ ｈ ３０％ [９]

ＩＯＰ(０.１１４ ｍｇ / Ｌ) ＧＡＣ(０.１ ｇ / Ｌ)
Ｏ３ 接触时间:１５ ｍｉｎ

吸附时间:２４ ｈ
９９％ [９]

ＩＯＤ(３ ８８５ ｍｇ / Ｌ) Ｄｏｗｅｘ １Ｘ４ 树脂(３０.０ ｇ / Ｌ) 络合剂投加量:１００ ｍｍｏｌ / Ｌ
吸附时间:１ ｈ ９０％ [１０]

ＩＯＤ(７ ７７０ ｍｇ / Ｌ) ＣＰＡＣ(４.０ ｇ / Ｌ) 吸附时间:１０ ｍｉｎ ８１３ ｍｇ / ｇ(吸附容量) [７]

２　 生物法

生物法是指人为地控制微生物的生存环境使其大量繁殖ꎬ并通过微生物的新陈代谢或其产生的相关

特异性酶将污染物降解的过程[１１] .
Ｌｉｕ 等[１２]在污水处理厂活性污泥中分离出一种可降解 ＩＯＰ 的菌种 Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｓｐ.Ｉ－２４ꎬ经过 ５ ｄ 的

处理ꎬ该菌种可以去除水中 ９９％的 ＩＯＰ(３０ ｍｇ / Ｌ) . Ｘｕ 等[１３]发现相比麦芽糖、葡萄糖或甘油ꎬ以淀粉作为

底物可以显著提高 Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｓｐ.Ｉ－２４ 对 ＩＯＰ 的降解效率. Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｓ ＡＲ１１ 提取自德国某

奶酪厂的原奶中ꎬ是另一种可降解 ＩＣＭ 的菌种ꎬ在好氧和缺氧条件下ꎬ３０ ｄ 内可降解污水中 ４２％和 １０％的

ＩＯＰ(３９０ ｍｇ / Ｌ) [１４] . 除了细菌以外ꎬ有研究发现白腐菌也是一种可以降解 ＩＣＭ 的微生物. 白腐菌是属于担

子菌亚门的真菌ꎬ它可以分泌木质素降解酶ꎬ这些酶的非特异性使它们能够降解多种难降解有害污染

物[１５] . Ｔｒａｍｅｔｅｓ ｖｅｒｓｉｃｏｌｏｒ 是白腐菌的一种ꎬＧｒｏｓ 等[１６]采用 Ｔｒａｍｅｔｅｓ ｖｅｒｓｉｃｏｌｏｒ 处理医院废水和人工合成废

水中的 ＩＯＰꎬ降解率分别可以达到 ６５.４％和 ６２％.
活性污泥可以看作是包含多种微生物群体的群落ꎬ活性污泥法是国内外污水处理厂中的重要组成部

分. 然而ꎬ大量研究表明污水处理厂中活性污泥法对 ＩＣＭ 的处理效果并不理想ꎬ污水处理厂出水中 ＩＣＭ 浓

—０３—
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度甚至可以达到 １００ μｇ / Ｌ[１７] . 有学者通过增加污泥停留时间(ｓｌｕｄｅｇ ｒｅｔｅｎｔｉｏｎ ｔｉｍｅꎬＳＲＴ)在一定程度上提

高了生物处理过程 ＩＣＭ 的去除率ꎬＫｏｒｍｏｓ 等[１８]注意到 ＩＯＰ、ＩＯＭ 以及 ＩＯＨ 在较长 ＳＲＴ(１２ ~ １６ ｄ)可以获

得更好的处理效果ꎬ较短的处理时间(<６ ｄ)对 ＩＣＭ 的去除效果并不理想. 生物法是国内外污水处理厂中

的重要组成部分ꎬ但较长的运行周期增大了 ＩＣＭ 污水处理过程中的运行管理费用.

３　 高级氧化法

高级氧化法(ａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓꎬＡＯＰ)是指通过体系中产生的大量强氧化剂(如􀅰ＯＨ、􀅰ＳＯ－
４

等)将污染物去除的技术ꎬ包括电化学氧化法、臭氧氧化法、光催化氧化法、过硫酸盐活化法等.
３.１　 电化学氧化法

电化学氧化法主要通过电极的氧化作用降解污染物ꎬ包括直接氧化法和间接氧化法. 直接氧化法是

指污染物与阳极发生直接电子转移而被降解ꎬ间接氧化法是指污染物与电极表面产生的强氧化剂发生反

应而被降解[１９] . 污染物的降解效果和电极材料有密切的关系ꎬ目前研究较多的电极材料有形稳态阳极

(ｄｉｍｅｎｓｉｏｎａｌｌｙ ｓｔａｂｌｅ ａｎｏｄｅꎬＤＳＡ)和硼掺杂金刚石(ｂｏｒｏｎ￣ｄｏｐｅｄ ｄｉａｍｏｎｄꎬＢＤＤ)电极等.
ＢＤＤ 电极由于具有高稳定性和高析氧电位等优势ꎬ一直是电化学领域的研究热点. Ｒａｄｊｅｎｏｖｉｃ 等[２０]

采用 ＢＤＤ 电极研究了 ＤＩＡ 分别在硫酸盐和硝酸盐电解质中的降解情况ꎬ在两种电解质中 ＤＩＡ 的脱碘率

都可以达到 ８０％ꎬ但硫酸盐电解质更利于 ＤＩＡ 的矿化ꎬ这可能是因为硫酸根在 ＢＤＤ 的作用下可以转化成

硫酸根自由基. ＢＤＤ 电极虽然具有极好的性能ꎬ但复杂的制造工艺以及昂贵的价格限制了其实际应用.
ＤＳＡ 制备工艺简单且更加经济ꎬＤＳＡ 是以钛板作为基底ꎬ通过溶胶－凝胶法等在其表面涂覆一层金属氧化

物制备而成的电极材料. Ｔｕｒｋａｙ 等[２１]以 Ｔｉ / ＲｕＯ２ 组成的 ＤＳＡ 作为阳极ꎬ在 ３０ ｍｉｎ 内就可以降解污水中

９９％的 ＩＯＨ. 与传统金属电极相比ꎬＤＳＡ 具有更高的稳定性ꎬ但因其析氧电位低通常会导致处理过程中能

耗较高. 如 Ｄｅｌ Ｍｏｒｏ 等[２２]以 ＤＳＡ 作为阳极处理水中 ＩＣＭ 时ꎬ将电流密度提高至 １８２ ｍＡ / ｃｍ２ꎬ能量消耗高

达 ３７８ ｋＷｈ / ｍ３ . 为了解决这个问题ꎬｄｅ Ｓａｌｌｅｓ Ｐｕｐｏ 等[２３]在 ＤＳＡ 中加入了 ＴｉＯ２ 纳米管中间层ꎬ中间层的

加入同时提高了电极的析氧电位和 ＩＣＭ 的降解效率ꎬ从而降低了处理过程的能量消耗. 为了提高 ＩＣＭ 的

矿化率ꎬＲａｄｊｅｎｏｖｉｃ 等[２４]提出先电还原再电氧化处理 ＤＩＡꎬ还原处理可以促使碳卤键断裂ꎬ从而减少反应

过程中有毒物质卤酸盐的产生. 也有学者将电化学法与生物法耦合ꎬ构建电化学－生物处理法ꎬＤＩＡ 经过

电化学处理后ꎬ其可生化性(ＢＯＤ５ / ＣＯＤ)由 ０.１６ 提高至 ０.９９ꎬ且该体系中 ＩＣＭ 的矿化率由 ５％增加至

６０％[２５] . 此外ꎬＢｏｃｏｓ 等[２６]通过在溶液中投加 Ｆｅ２＋构建电芬顿系统以提高 ＤＩＡ 的去除效率ꎬ但该体系不仅

对 ｐＨ 范围有严格的要求ꎬ在反应过程中还会产生铁盐ꎬ易造成二次污染. 表 ３ 列举了电化学氧化法处理

ＩＣＭ 废水的一些技术参数以及处理效果.
表 ３　 电化学氧化法处理 ＩＣＭ 废水对比

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ＩＣＭ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｂｙ ｅｌｅｃｔｒｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｍｅｔｈｏｄｓ

目标污染物 电解质 电流密度 / 电势 工作电极 去除率 参考文献

ＤＩＡ(６１.４ ｍｇ / Ｌ) ０.０５ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ ０.９~９ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ １００％(６０ ｍｉｎ) [２６]
ＤＩＡ(１~２ ｍｇ / Ｌ) １５ ｍｍｏｌ / Ｌ ＮａＣｌＯ４ １５０ ｍＡ / ｃｍ２ ＤＳＡ ９４.３％(１８０ ｍｉｎ) [２３]
ＩＯＰ(１~２ ｍｇ / Ｌ) １５ ｍｍｏｌ / Ｌ ＮａＣｌＯ４ １５０ ｍＡ / ｃｍ２ ＤＳＡ ９７.４％(１８０ ｍｉｎ) [２３]
ＩＯＨ(１~２ ｍｇ / Ｌ) １５ ｍｍｏｌ / Ｌ ＮａＣｌＯ４ １５０ ｍＡ / ｃｍ２ ＤＳＡ ９６.３％(１８０ ｍｉｎ) [２３]
ＩＯＭ(７７.７ ｍｇ / Ｌ) ０.１ ｍｏｌ / Ｌ ＮａＣｌＯ４ －１ Ｖ / ＳＣＥ 泡沫镍 １００％(１２０ ｍｉｎ) [２７]
ＩＯＰ(１２ ｍｇ / Ｌ) ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ １５ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ — [２０]
ＤＩＡ(１５ ｍｇ / Ｌ) ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ １５ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ — [２０]
ＩＯＨ(０.５ ｍｇ / Ｌ) ０.１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ ３０ ｍＡ / ｃｍ２ ＤＳＡ ９９％(３０ ｍｉｎ) [２１]

ＤＩＡ(３~３０ ｍｇ / Ｌ) １０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＮａＣｌ －１.７ Ｖ / ＳＨＥ 掺 Ｐｄ 石墨毡 ６０％(１８０ ｍｉｎ) [２４]
ＤＩＡ(２５ ｍｇ / Ｌ) ０.０１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ ０.３１ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ ８６％(９６０ ｍｉｎ) [２８]
ＩＯＨ(２５ ｍｇ / Ｌ) ０.０１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ ０.３１ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ ９５％(９６０ ｍｉｎ) [２８]
ＩＯＰ(２５ ｍｇ / Ｌ) ０.０１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ ０.３１ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ ９３％(９６０ ｍｉｎ) [２８]
ＩＯＤ(２５ ｍｇ / Ｌ) ０.０１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ ０.３１ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ ９５％(９６０ ｍｉｎ) [２８]
ＩＯＭ(２５ ｍｇ / Ｌ) ０.０１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ ０.３１ ｍＡ / ｃｍ２ ＢＤＤ ９５％(９６０ ｍｉｎ) [２８]
ＩＯＭ(１ ｍｇ / Ｌ) ０.１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ １８２ ｍＡ / ｃｍ２ ＤＳＡ １００％(１５０ ｍｉｎ) [２２]
ＤＩＡ(１００ ｍｇ / Ｌ) ０.１ ｍｏｌ / Ｌ Ｎａ２ＳＯ４ －１.５ Ｖ / ＳＣＥ 石墨毡 １００％(１２０ ｍｉｎ) [２５]

　 　 注:—ꎬ原文未给出明确降解率.
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３.２　 臭氧氧化法

臭氧(Ｏ３)是一种氧化性较强的不稳定气体ꎬ通常用于杀菌、消毒、除臭和脱色ꎬ在与有机物反应过程

中通常伴随着直接和间接氧化过程[２９] . 直接氧化是指污染物与 Ｏ３ 本身发生化学反应而被去除的过程ꎬ间
接氧化是指通过 Ｏ３ 分解产生的􀅰ＯＨ 将污染物去除. 研究表明直接氧化过程对 ＩＣＭ 的去除率极低ꎬＴｅｒｎｅｓ
等[３０]采用 Ｏ３ 处理 ＤＩＡ 发现去除率不足 １４％. 类似地ꎬＹｅ 等[３１]的研究表明 Ｏ３ 仅能去除 ３０％左右的非离

子型 ＩＣＭꎬ如 ＩＯＨ、ＩＯＤ 以及 ＩＯＭ 等ꎬ而对离子型 ＩＣＭ(ＤＩＡ)的去除率几乎为 ０. 作者通过自由基捕集实验

发现ꎬＩＣＭ 与􀅰ＯＨ 的反应活性远远大于其与 Ｏ３ 自身的反应活性. 因此ꎬ研究人员通常将 Ｏ３ 和其他技术结

合以提高􀅰ＯＨ 的产率和 Ｏ３ 的利用率. 有研究将 Ｏ３ 与电化学法结合ꎬ在 １０ ｍｉｎ 内就可以去除水中 ７１.９％
的 ＤＩＡꎬ而单独 Ｏ３ 氧化过程污染物去除率不足 ２０％[３２] . Ｒｉｖａｓ 等[３３]的研究表明单独 Ｏ３ 与 Ｏ３ /可见光体系

在 １２０ ｍｉｎ 里对 ＤＩＡ 的矿化率分别为 ３０％和 ８０％ꎬ单独 Ｏ３ 氧化效果并不理想. 目前采用臭氧氧化法处理

ＩＣＭ 存在的主要问题为 ＩＣＭ 矿化率较低ꎬ处理过程中易产生大量的中间产物.
３.３　 光催化氧化法

光催化氧化法是指光催化剂在光照射下产生的活性物种将污染物去除的过程. ＴｉＯ２ 是一种最为常见

的光催化剂ꎬＡｚｅｒｒａｄ 等[３４]采用 ＵＶ / ＴｉＯ２ 体系处理 ＤＩＡ(３２.４ μｍｏｌ / Ｌ)ꎬ其去除率可达 ６６％ꎬ该过程中的主

要活性物种是􀅰ＯＨꎬ污染物光解贡献率约为 １６％. 近年来有学者将新型光催化剂用于 ＩＣＭ 的降解ꎬ
Ｐａｇａｎｉｎｉ 等[３５]通过水热法制备了一种新型 Ｃｅ 掺杂 ＺｎＯ２ 催化剂ꎬ相比 ＵＶ / ＴｉＯ２ 体系ꎬ该体系中 ＤＩＡ 的半

衰期由 １２０ ｍｉｎ 减少到了 ２５ ｍｉｎ. 此外ꎬＨｅ 等[３６] 通过浸渍法制备了 ＢＮ / Ｂｉ２ＭｏＯ６ 复合光催化剂ꎬ在 １５０

图 １　 光催化氧化法降解 ＩＯＨ 机理[３６]

Ｆｉｇ􀆰 １　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ ｉｏｈｅｘｏｌ ｂｙ

ｐｈｏｔｏｃａｔａｌｙｔｉｃ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ[３６]

ｍｉｎ 里 ＩＯＨ 的降解率和矿化率分别可以达到 ９２％和

５７.５％ꎬＢＮ 与 Ｂｉ２ＭｏＯ６ 之间形成的异质结极大地抑制

了光生电子－空穴对的复合ꎬ空穴和超氧自由基是该

体系中主要的活性物种ꎬ图 １ 为该处理法机理图. Ｊｉ
等[３７] 通过一锅法制备了苝二酰亚胺负载生物炭

(ＰＤＩ / ＢＣꎬＰＢ)ꎬ同时构建了一种新型的可见光催化耦

合过硫酸盐体系 ( ＰＢ / ＰＳ / Ｖｉｓ 体系)ꎬ可见光下 １２０
ｍｉｎ 里就可以将 １０ ｍｇ / Ｌ 的 ＩＯＨ 完全降解. 光催化氧

化具有反应条件温和、抗冲击负荷高、氧化能力强等

优势ꎬ但目前光催化氧化法降解 ＩＣＭ 的研究大多仍停

留在实验室阶段ꎬ且存在半导体催化剂载体选择难、
处理能力差、催化剂难以分离等问题.
３.４　 过硫酸盐活化法

与􀅰ＯＨ 相比ꎬ硫酸根自由基(􀅰ＳＯ－
４)拥有更高的氧化还原电位和更长的半衰期. 过硫酸盐活化法具有

效率高、选择性低、反应条件温和等特点ꎬ受到了研究者的广泛关注. 研究发现可通过紫外辐射以及过渡

金属等多种方式来活化过硫酸盐ꎬ这些方法均可实现 ＩＣＭ 的高效降解.
(１)紫外活化法

紫外活化法的主要原理是过硫酸盐在紫外光照射下ꎬ其分子中的 Ｏ—Ｏ 断裂而生成􀅰ＳＯ－
４(式(１)ꎬ

(２))ꎬ紫外活化法具有操作简单以及无二次污染等特点ꎬ目前已有了较为广泛的研究. 研究表明 ＵＶ / ＰＳ
体系可实现包括 ＩＯＰ、ＩＯＨ 以及 ＤＴＺ 在内的多种 ＩＣＭ 的高效降解. 例如ꎬＤｏｎｇ 等[３８]采用 ＵＶ 激光活化过

硫酸钠在 ４０ ｓ 内就可以去除水中 ９３.８％的 ＩＯＨ. Ｚｈｏｕ 等[３９]采用 ＵＶ 活化过硫酸钾在 ６０ ｍｉｎ 里 ＤＩＡ 的降

解率可以达到 ８０％ꎬ低浓度的 Ｃｌ－可以促进 ＤＩＡ 的降解ꎬ而 ＮＯＭ 的存在会抑制反应的进行. 与 ＵＶ / Ｈ２Ｏ２

体系相比ꎬＵＶ / ＰＳ 体系对 ＩＣＭ 具有更高的降解能力ꎬ这是因为 ＰＳ 具有更强的吸光能力[４０] . 然而ꎬ该体系

对于 ＩＣＭ 的矿化效果并不理想ꎬ反应过程中产生的大量次碘酸易与一些消毒剂反应生成毒性更强的碘代

消毒副产物ꎬ对人体健康造成极大的威胁[４１] .
Ｓ２Ｏ２－

８ ＋ＵＶ →２􀅰ＳＯ－
４ (１)

ＨＳＯ－
５ ＋ＵＶ→􀅰ＳＯ－

４ ＋ＯＨ
－ (２)

—２３—

􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉􀪉
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(２)过渡金属活化法

过渡金属活化法指过硫酸盐能够与 Ｆｅ、Ｃｏ、Ａｇ 和 Ｃｕ 等过渡金属之间发生电子转移而被活化成􀅰ＳＯ－
４

(反应式(３)ꎬ(４)) . 过渡金属活化法具有无需外部输入能量以及反应条件温和等特点ꎬ被认为是活化过

硫酸盐最具普遍性的方法. Ｃｏ 和 Ａｇ 分别受毒性以及成本因素的限制ꎬ而 Ｆｅ 因具有易获得、毒性低、环境

友好等特点受到了研究人员的广泛关注.
Ｄｏｎｇ 等[４２]采用 Ｆｅ２＋活化过硫酸盐在 ６０ ｍｉｎ 里可以降解 ７８％的 ＩＯＤꎬＳｈａｎｇ 等[４３]发现该体系同样可

以实现 ＤＩＡ 的高效降解. Ｚｈｕ 等[４４]提出了基于 Ｆｅ２＋ / ＰＳ 的降解动力学模型ꎬ该模型可以较好地预测 Ｃｌ－、
自由基清除剂和 ＮＯＭ 对 ＩＯＨ 降解的影响. 李冕等[４５] 等发现在 Ｆｅ２＋ / ＰＳ 体系中ꎬ低浓度的 Ｃｌ－能够促进

ＩＯＨ 的降解速率ꎬ而 Ｂｒ－、Ｉ－、ＰＯ３－
４ 、ＨＣＯ－

３ 等阴离子都会抑制降解反应的进行. 过渡金属活化过硫酸盐法本

质上来说是一种类芬顿反应ꎬ加快 Ｆｅ３＋向 Ｆｅ２＋的转化可以有效加快体系反应. 研究发现向体系中投加螯合

剂可以有效提高 Ｆｅ３＋的还原速率以及 ＰＳ 的分解速率ꎬ３０ ｍｉｎ 里 ＩＯＤ 的去除率可以达到 ７０％[４６] . 此外ꎬＬｖ

图 ２　 阴极 / Ｆｅ３＋ /过硫酸盐体系对 ＩＯＨ 的降解机理[４７]

Ｆｉｇ􀆰 ２　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ ｉｏｈｅｘｏｌ ｉｎ ｃａｔｈｏｄｅ /

Ｆｅ３＋ / ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｓｙｓｔｅｍ[４７]

等[４７]在电化学氧化的基础上ꎬ向电解池中投加 Ｆｅ３＋

和过硫酸盐ꎬ构建了阴极 / Ｆｅ３＋ /过硫酸盐体系ꎬＦｅ２＋

活化过硫酸盐后转换为 Ｆｅ３＋ꎬ而 Ｆｅ３＋在阴极得电子转

换生成 Ｆｅ２＋ꎬ实现铁离子循环的同时阳极还可以电

解水产生􀅰ＯＨꎬ该体系实现了 ＩＯＨ 的高效降解ꎬ图 ２
为阴极 / Ｆｅ３＋ /过硫酸盐体系降解 ＩＯＨ 的机理图. 该

体系加速了过渡金属离子的循环ꎬ减少了金属盐的

投加量ꎬ但作为一种均相反应体系ꎬ并没有从本质上

解决金属离子污染问题ꎬ同时该体系的 ｐＨ 适用范围

较窄. 因此ꎬ今后研究人员可考虑将过渡金属负载于

阴极表面ꎬ构建一种非均相电协同过渡金属活化过

硫酸盐体系.
Ｓ２Ｏ２－

８ ＋Ｍｎ＋→２􀅰ＳＯ－
４ ＋Ｍ(ｎ＋１)＋＋ＳＯ２－

４ (３)
ＨＳＯ－

５ ＋Ｍｎ
＋→􀅰ＳＯ－

４ ＋Ｍ(ｎ＋１)＋＋ＯＨ－ (４)

４　 结论与展望

(１)物理法去除水中 ＩＣＭ 的研究现均集中在吸附法ꎬ科研人员可尝试如离子交换法、膜分离法等其他

物理方法对 ＩＣＭ 进行去除. 此外ꎬ吸附法现主要存在传统吸附剂性能差且再生使用困难等问题ꎬ今后研究

可关注新型高效且经济的吸附材料的开发以及脱附过程的优化.
(２)到目前为止ꎬ研究人员对 ＩＣＭ 的生物降解途径以及酶的特性等方面的认识还不充分ꎬ今后的研究

应集中在确定生物法降解 ＩＣＭ 的确切机理上ꎬ为生物法处理 ＩＣＭ 废水提供理论支撑.
(３)高级氧化法去除水中的 ＩＣＭ 是目前的研究热点. 电化学法目前多采用 ＤＳＡ 或 ＢＤＤ 电极对 ＩＣＭ

进行处理ꎬ今后应致力于经济且高效电极的开发. 另外ꎬ由于 Ｉ 原子对苯环呈现出强的吸电子诱导效应和

吸电子共轭效应ꎬ导致其难以被氧化开环ꎬ而先还原再氧化工艺或可以提高体系中 ＩＣＭ 的矿化率ꎬ并减少

有毒中间产物的产生. Ｏ３ 氧化法能耗较高ꎬ未来可对 Ｏ３ 的投加方式和反应体系进行优化以降低成本. 光

催化氧化法应致力于构建可见光光催化体系以降低体系能耗ꎬ应监测活化过硫酸盐体系中残留氧化剂并

采取一定方式消除其不良影响. 针对不同 ＩＣＭ 污水的水质特点ꎬ可选择合适且高效的活化方式以提高体

系效率. 此外ꎬＩＣＭ 废水处理过程中还应该注意中间产物的检测以及水体毒性变化趋势的监测.
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