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硫代硫酸钠辅助磷掺杂生物炭活化过硫酸盐

降解扑热息痛
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(１.南京师范大学环境学院ꎬ江苏省环境演变与生态建设重点实验室ꎬ江苏 南京 ２１００２３)
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[摘要] 　 近年来ꎬ个人药品和护理品等新兴污染物的去除技术备受关注. 本研究选用硫代硫酸钠(ＴＳ)辅助磷掺杂

生物炭活化过硫酸盐(ＰＳ)技术实现了常用解热镇痛药扑热息痛(ＰＡＴ)的快速去除. 结果表明ꎬ磷掺杂生物炭不能

有效活化过硫酸盐ꎬ但 ＴＳ 的加入显著提高了 ＰＡＴ 的去除效率ꎬＰＳ、ＴＳ 和磷掺杂生物炭之间存在显著的协同效应.
磷源对生物炭的效能存在显著影响ꎬ与磷酸氢二铵相比ꎬ磷酸氢二钠改性生物炭表现出更好的活化 ＰＳ 作用. 在一

定氯离子浓度(０~１０ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)和 ｐＨ(４.０~１０.０)范围内ꎬＰＡＴ 的降解去除率均达到 ８０％以上. 淬灭实验、电子顺磁

共振(ＥＰＲ)测定和离子分析表明ꎬ体系中自由基(ＳＯ４
􀅰－和􀅰ＯＨ)和单线态氧均不是主要的活性物种ꎬ电子转移等非

自由基路径可能是导致 ＰＡＴ 降解的原因. 这种新体系的发现为 ＰＡＴ 的降解及高级氧化技术的发展提供了新思路.
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扑热息痛(ＰＡＴ)又名对乙酰氨基酚ꎬ是一种非甾体类消炎镇痛药ꎬ可缓解感冒、流感、疼痛等症

状[１] . 由于其使用广泛且不易降解ꎬ在地下水、河水、污水等多种水环境中均有检出[２]ꎬ其潜在的生态风险
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不容忽视. 此外ꎬＰＡＴ 还可通过食物和饮用水等途径富集进入人体ꎬ长期接触可能导致内分泌紊乱和一些

慢性疾病[３] . 目前针对 ＰＡＴ 的去除有多种技术ꎬ包括吸附[４－５]、高级氧化[６－８]、絮凝[９] 和膜吸附[１０] . 其中ꎬ
高级氧化技术(ＡＯＰｓ)可以实现 ＰＡＴ 的高效降解去除. 过硫酸盐(ＰＳ)高级氧化技术是一种新兴的高级氧

化技术ꎬ具有氧化还原电位(２.５~３.１ Ｖ)高、适用 ｐＨ 范围宽及活性物种存活时间(３０~４０ μｓ)长等[１１－１２]优

点. 由于单纯的高级氧化技术降解效果有限ꎬ故很有必要对其进行活化ꎬ提高效率ꎬ如利用紫外光[１３]、
热[１４]、碱[１５]和含金属材料等[１６－１７] 活化过硫酸盐生成 ＳＯ４

􀅰－ . 近年来ꎬ低能耗、绿色环保的活化方法备受

关注.
生物炭是通过生物质在缺氧条件下热解制得的一类碳材料. 研究表明ꎬ多种生物炭可以作为过硫酸

盐活化剂降解有机污染物ꎬ并且以不同类型的生物质原材料烧制的生物炭性能及官能团会存在较大的差

异[１８－１９] . 由于蓝藻本身含有丰富的生物质资源ꎬ故可将其选为生物质材料ꎬ不仅达到资源化的目的ꎬ还能

探究其官能团特征ꎬ为后续蓝藻资源化应用做铺垫. 但是ꎬ未改性处理的生物炭一般比表面积比较低ꎬ活
性位点较少ꎬ因而活化性能较差ꎬ可通过氮、硫、磷等杂原子掺杂增强碳材料的活化性能[２０] . 磷是一种常见

的非金属元素ꎬ与氮具有相同的价电子数ꎬ且磷掺杂炭黑已被用于催化过氧化氢降解苯酚[２１] . 然而ꎬ关于

磷掺杂碳材料活化过硫酸盐降解污染物的研究报道较少. 硫代硫酸钠(ＴＳ)是一种含硫还原剂ꎬ常被用作

过硫酸盐高级氧化体系的反应终止剂[２２] . 然而ꎬ近期研究发现ꎬ在某些生物炭活化过硫酸盐体系中ꎬＴＳ 的

添加不仅未能终止反应ꎬ反而更进一步促进了有机物的降解. 相关体系的内部机制尚不清楚ꎬ有待进一步

探究.
因此ꎬ本研究以蓝藻生物质为原料ꎬ通过高温热解制备了磷掺杂生物炭ꎬ在对其进行物理化学性质表

征的基础上ꎬ研究了 ＰＳ 浓度、ＴＳ 浓度、生物炭投加量、氯离子浓度和初始 ｐＨ 等反应条件对 ＰＡＴ 去除的影

响ꎬ通过实验与仪器分析相结合ꎬ对 ＰＡＴ 的降解机理进行分析.

１　 实验部分

１.１　 材料和试剂

本实验的蓝藻生物质取自太湖(中国 苏州)ꎻ扑热息痛(纯度≥９８％)、磷酸氢二钠(分析纯)、过硫酸

钠(分析纯)、甲酸(色谱级)和磷酸氢二铵(分析纯)均购自上海易恩化学技术有限公司ꎻ氢氧化钠、五水

合硫代硫酸钠、氯化钠、浓硫酸、全氟磺酸均为分析纯ꎬ购自南京化学试剂股份有限公司ꎻ甲醇(色谱级)购
自德国默克公司ꎻ２ꎬ２ꎬ６ꎬ６－四甲基－４－哌啶醇(ＴＥＭＰ)、５ꎬ５－二甲基－１－吡咯氮－氧化物(ＤＭＰＯ)购自东仁

化学科技(上海)有限公司ꎻ实验用水均为超纯水.
１.２　 生物炭的制备

本实验以蓝藻生物质作为原料ꎬ通过磷酸氢二钠溶解浸渍后高温热解的方法制备磷掺杂生物炭. 先

配制 ２ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１的磷酸氢二钠溶液 ５０ ｍＬꎬ再称取 ８.９ ｇ 的蓝藻粉末加入溶液中ꎬ搅拌均匀后在 ５０ ℃条件

下浸渍 １６.５ ｈꎬ然后在氮气(流量约为 ２００ ｍＬ􀅰ｍｉｎ－１)气氛下 ５５０ ℃(升温速率 ５ ℃􀅰ｍｉｎ－１)热解 １ ｈ. 冷却

至室温后ꎬ将烧制好的碳材料用纯水洗至中性ꎬ烘干ꎬ研磨过 １００ 目尼龙网筛ꎬ记为 ＣＰＢ. 以相同步骤制备

的同浓度磷酸氢二铵溶液浸渍的生物炭ꎬ记为 ＣＮＰ. 用纯水浸渍后制备的生物炭记为 ＣＢ.
１.３　 生物炭表征

采用傅里叶变换红外光谱仪(ＦＴＩＲꎬＮｉｃｏｌｅｔ ＩＳ５ꎬＡｍｅｒｉｃａ)对生物炭表面官能团进行表征ꎬ利用 Ｘ 射线

光电子能谱仪(ＸＰＳꎬＥＳＣＡＬＡＢ Ｘｉ＋ꎬＴｈｅｒｍｏ Ｆｉｓｈｅｒ ＳｃｉｅｎｔｉｆｉｃꎬＡｍｅｒｉｃａ)对生物炭表面组成和元素化学状态

进行表征.
１.４　 降解实验

配制 ０.０５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１的 ＰＡＴ 溶液ꎬ采用 １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１的氢氧化钠溶液和 １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１的硫酸溶液调节

ｐＨ. 向 ＰＡＴ 溶液中依次加入一定量的 ＰＳ 和 ＴＳꎬ混匀ꎬ然后加入一定质量的生物炭ꎬ２５ ℃条件下恒温振荡

(１２０ ｒ􀅰ｍｉｎ－１)ꎬ以 １５、３０、６０、９０、１２０、１８０、２４０ ｍｉｎ 为时间间隔ꎬ每次取样 １ ｍＬꎬ用 ０.２２ μｍ 有机滤膜过滤

后保存于棕色液相小瓶中待测.
１.５　 分析方法

采用高效液相色谱 (ＨＰＬＣꎬＡｇｉｌｅｎｔ １２９０ꎬＡｍｅｒｉｃａ) 测定溶液中 ＰＡＴ 的浓度ꎬ色谱柱为 Ｃ１８ 柱

—３２１—
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(Ｐｏｒｏｓｈｅｌｌ １２０ ＳＢ￣Ｃ１８ ４.６×１００ ｍｍꎬ２.７ μｍ)ꎬ流动相为甲醇和 ０.１％甲酸水溶液ꎬ体积比为 １２ ∶８８ꎬ流动相

流速为 ０.９ ｍＬ􀅰ｍｉｎ－１ꎬ柱温为 ３０ ℃ꎬ进样量为 １０ μＬꎬ检测波长为 ２４３ ｎｍ. 通过电子顺磁共振波谱仪

(ＥＰＲꎬＥ５００ꎬＡｍｅｒｉｃａ)测定体系中可能存在的自由基、单线态氧等活性物种ꎬＤＭＰＯ、ＴＥＭＰ 分别作为自由

基(ＳＯ４
􀅰－和􀅰ＯＨ)、单线态氧的捕获剂. 采用离子色谱仪( ＩＣＳ９００ꎬＤｉｏｎｅｘꎬＡｍｅｒｉｃａ)测定溶液中硫酸根离子

的浓度.
扑热息痛溶液初始浓度记为 ｃ０(ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)ꎬ剩余浓度记为 ｃ(ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)ꎬ以 ｃ / ｃ０ 表示污染物的去除效

果. 采用 Ｏｒｉｇｉｎ ２０１８ 对实验数据进行分析绘图. 通过拟一级动力学模型对 ＰＡＴ 降解过程进行数据拟合ꎬ
见下式:

ｌｎ(ｃ０ / ｃｔ)＝ ｋｔꎬ (１)
式中ꎬｃ０(ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)为 ＰＡＴ 溶液的初始浓度ꎬｃｔ(ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)为在 ｔ 时间的剩余浓度ꎬｔ(ｍｉｎ)为反应时间ꎬｋ
(ｍｉｎ－１)为反应速率常数.

２　 结果与讨论

２.１　 蓝藻生物炭的表征

３ 种生物炭的 ＦＴＩＲ 结果如图 １ 所示. 波数 ３ ４１０、１ ５９０ ｃｍ－１附近的吸收峰分别对应羟基结构中的

Ｏ—Ｈ 伸缩振动和 Ｃ 􀪅􀪅Ｏ 振动[２３]ꎻ波数 ９３６、１ ０３８、１ ０７５、１ １１６ ｃｍ－１附近的吸收峰分别为 Ｐ—ＯＨ 振动、
Ｐ—Ｏ 振动、Ｃ—Ｐ 振动、Ｐ 􀪅􀪅Ｏ 振动[２４－２５]ꎻ５００~９００ ｃｍ－１附近的谱带的弯曲振动可能与氮氧化学键的变形

有关. 可以看出ꎬ与 ＣＢ 相比ꎬＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的 Ｏ—Ｈ 振动峰信号有所减弱ꎬＣ 􀪅􀪅Ｏ 峰强度明显增加. ＣＰＢ 中

含磷基团种类多于 ＣＢ 和 ＣＮＰ. 对比结果表明ꎬ磷掺杂处理和磷源的选择都对材料表面官能团产生了一定

的影响.
ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的 ＸＰＳ 谱图如图 ２ 所示. 结果表明ꎬ碳、氮、氧、磷和钙为 ３ 种生物炭表面的主要元

素. 其中ꎬＣＢ 中含有钙元素(３５０ ｅＶ)ꎬ但掺磷处理后ꎬ对应峰信号减弱. ＣＰＢ 是由磷酸氢二钠溶液浸渍制

备的ꎬ故含有钠元素(４９７ ｅＶ) . ３ 种生物炭的 Ｏ / Ｃ 均在 ０.２０ 以上ꎬ说明材料表面可能有较多的含氧官能

团ꎬ这与 ＦＴＩＲ 结果一致. ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ ３ 种碳材料的磷元素含量分别为 １.２４％、１.９５％和 ２.２６％ꎬ说明掺

杂处理向生物炭中引入了更多的磷.

图 １　 ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的 ＦＴＩＲ 图

Ｆｉｇ􀆰 １　 ＦＴＩＲ ｏｆ ＣＢ、ＣＰＢ ａｎｄ ＣＮＰ
图 ２　 ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的 ＸＰＳ 谱图

Ｆｉｇ􀆰 ２　 ＸＰＳ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ＣＢ、ＣＰＢ ａｎｄ ＣＮＰ

对 Ｃ１ｓ、Ｎ１ｓ 和 Ｐ２ｐ 进行进一步的分峰拟合ꎬ结果如图 ３ 所示.
Ｃ１ｓ 在 ２８４.６、２８５.８、２８７.２ 和 ２８９.２ ｅＶ 左右处可分为 ４ 个峰[２４]ꎬ分别对应 Ｃ 􀪅􀪅Ｃ、Ｃ—Ｏ / Ｃ—Ｐ、Ｃ 􀪅􀪅Ｏ

和 Ｏ 􀪅􀪅Ｃ—Ｏ(图 ３(ａ－ｃ)) . 可看出 ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 中 Ｃ—Ｏ / Ｃ—Ｐ 键的含量增加ꎬ表明磷有效地掺杂到材料

中ꎬ并引起官能团比例的变化ꎻＣＰＢ 经过 １ 次重复利用后ꎬＣ—Ｏ / Ｃ—Ｐ 的含量及占比明显下降.
Ｎ１ｓ 可在 ３９８.７、４００.５ 和 ４０１.２ ｅＶ 左右处很好地拟合出吡啶氮、吡咯氮和石墨氮 ３ 个峰[２６](图 ３(ｄ－ｆ)) .

ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 中的石墨氮的含量分别为 ２.５８％、１２.４９％和 ２６.０７％ꎬ差异较大ꎻ重复后的 ＣＰＢ 中石墨氮

的比例大幅增长ꎬ吡咯氮含量下降.
Ｐ２ｐ 可分为(１３３.３±０.２)ｅＶ(Ｃ—Ｐ 􀪅􀪅Ｏ)、(１３４.２±０.４) ｅＶ(Ｃ—Ｐ—Ｏ)、(１３５.０±０.３) ｅＶ(Ｃ—Ｏ—Ｐ)和
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(１３６±０.０)ｅＶ(Ｐ ２Ｏ５)(图 ３(ｇ－ｉ)) [２４ꎬ２７]ꎬ与 ＦＴＩＲ 中含磷官能团的类型较吻合. 磷掺杂后ꎬＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的

Ｃ—Ｐ—Ｏ 键均有增加ꎬＣＰＢ 中的 Ｃ—Ｏ—Ｐ 键比例为三者最高ꎻＣＮＰ 由于生成了 Ｐ ２Ｏ５ꎬ导致 Ｃ—Ｏ—Ｐ 键的

比例显著减少ꎻＣＰＢ 中的 Ｃ—Ｐ 􀪅􀪅Ｏ 键的比例明显低于 ＣＢ 和 ＣＮＰꎻ重复后的 ＣＰＢ 中 Ｐ 含量明显下降ꎬ说
明反应过程中 Ｐ 被消耗ꎬ并且 Ｃ—Ｏ—Ｐ 所占比例大幅减少. 由此可看出ꎬ磷掺杂对生物炭活化过硫酸盐

降解 ＰＡＴ 有较为明显的影响.

图 ３　 (ａ－ｃ)ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的 Ｃ１ｓ谱图ꎻ(ｄ－ｆ)ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的 Ｎ１ｓ谱图ꎻ(ｇ－ｉ)ＣＢ、ＣＰＢ 和 ＣＮＰ 的 Ｐ２ｐ 谱图

Ｆｉｇ􀆰 ３　 (ａ－ｃ)Ｃ１ｓ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ＣＢꎬＣＰＢ ａｎｄ ＣＮＰꎻ(ｄ－ｆ)Ｎ１ｓ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ＣＢꎬＣＰＢ ａｎｄ ＣＮＰꎻ(ｇ－ｉ)Ｐ２ｐ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ＣＢꎬＣＰＢ ａｎｄ ＣＮＰ

ｃ(ＰＡＴ)＝ ０.０５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＰＳ)＝ ５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻ

ρ(ＣＢ)＝ ρ(ＣＰＢ)＝ ρ(ＣＮＰ)＝ ０.２ ｇ􀅰Ｌ－１ꎻ

ｃ(ＴＳ)＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｐＨ＝ ４.０ꎻＴ＝ ２５ ℃
图 ４　 不同体系对扑热息痛的去除效果

Ｆｉｇ􀆰 ４　 Ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＰＡＴ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｙｓｔｅｍｓ

２.２　 不同体系对扑热息痛的去除效果

由图 ４ 可以看出ꎬ单独投加 ＴＳ 对 ＰＡＴ 基本没有去除

效果. 单独投加 ＰＳ 后ꎬ２４０ ｍｉｎ 时 ＰＡＴ 的去除率也仅为

４％ꎬ表明过硫酸盐自身对 ＰＡＴ 的氧化去除能力也很

弱. 而 ＰＳ 和 ＴＳ 同时投加时ꎬ２４０ ｍｉｎ 时的去除率提高到

７.６％ꎬ略高于两者单独投加体系. 进一步加入碳材料ꎬ
ＰＡＴ 的去除率提高ꎬ但是不同碳材料构成的体系对 ＰＡＴ
的去除效果有很大差异. ＰＳ / ＴＳ / ＣＢ 体系在 ２４０ ｍｉｎ 时的

去除率仅为 ２４.９％ꎻ而 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 和 ＰＳ / ＴＳ / ＣＮＰ 体系的

降解率则分别达到了 ８５.７％和 ６３.８％ꎬ这表明磷掺杂能够

明显提升 ＰＡＴ 的去除效果. 此外ꎬ与磷酸氢二铵相比ꎬ磷
酸氢二钠更适合作为磷源. 因此ꎬ选择效果较好的 ＣＰＢ
体系进行后续影响因素及机理探究.
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２.３　 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系对扑热息痛的去除效果

由图 ５(ａ)可以看出ꎬ单独投加 ＣＰＢ 的体系中ꎬ２４０ ｍｉｎ 时 ＰＡＴ 的去除率仅为 ５％ꎬ说明此种材料对于

ＰＡＴ 的吸附去除作用比较差ꎬ这可能与其较低的比表面积(２２.３３ ｍ２􀅰ｇ－１)有关. 接着加入 ＴＳꎬ体系对 ＰＡＴ
的去除效果仍然没有明显变化. 对于 ＣＰＢ 和 ＰＳ 同时投加的体系ꎬ２４０ ｍｉｎ 时 ＰＡＴ 的降解率为 ７.４％ꎬ略高

于 ＣＰＢ 对 ＰＡＴ 的吸附去除率ꎬ说明 ＣＰＢ 对 ＰＳ 的活化作用也比较弱. 值得注意的是ꎬ在 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系

中ꎬＰＡＴ 能被快速去除ꎬ２４０ ｍｉｎ 去除率达到 ８５.７％. 综合上述分析结果ꎬＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系对 ＰＡＴ 的去除主

要是通过降解而不是吸附实现的ꎬＰＳ、ＴＳ 和 ＣＰＢ 三者共存可以实现 ＰＡＴ 的高效降解去除. 本研究和

ＵＶ￣ＬＥＤ / ＮａＣｌＯ 高级氧化工艺[２８]、碳纳米管活化过硫酸盐高级氧化工艺[２９] 均能高效降解 ＰＡＴꎬ但 ＰＳ / ＴＳ /
ＣＰＢ 体系无需外加能量ꎬ并且生物炭造价显著低于碳纳米管ꎬ整个反应成本较低ꎬ符合当前研究趋势ꎬ说
明本方法具有先进性和有效性.
２.４　 ＰＳ、ＴＳ 和 ＣＰＢ 投加量对扑热息痛去除效果的影响

由图 ５(ｂ)可看出ꎬ随着 ＣＰＢ 投加量的增加ꎬＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系中 ＰＡＴ 的去除率逐渐增加. ＣＰＢ 的投加

量从 ０.１ ｇ􀅰Ｌ－１增加至 ０.３ ｇ􀅰Ｌ－１ꎬ最终去除率从 ５２.６％增加至 ９０.７％ꎬ一级动力学拟合常数(Ｋａｂｓ)也从

０.００２ ６ ｍｉｎ－１提高到 ０.００８ ９ ｍｉｎ－１ꎬ这可能是由于增加 ＣＰＢ 的投加量ꎬ可提供更多的活性位点ꎬ从而强化了

ＰＡＴ 的降解. 图 ５(ｃ)中随着 ＰＳ 的浓度从 １.０ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１增加到 ５.０ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎬ２４０ ｍｉｎ 时 ＰＡＴ 降解率从 ４７.３％
增加到 ８５.７％ꎬＫａｂｓ也从 ０.００２ ３ ｍｉｎ－１增加至 ０.００７ ４ ｍｉｎ－１ꎬ但当 ＰＳ 的浓度到达一定值时ꎬ制约降解效率持续

增长的因素就变为生物炭的投加量和 ＴＳ 的浓度ꎬ不能提供足够的活性位点而活化过量的 ＰＳ. 由图 ５(ｄ)可看

出ꎬ随着 ＴＳ 浓度从 ０.３ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１增加到 ５.０ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎬ２４０ ｍｉｎ 时 ＰＡＴ 降解率从最开始的 ７７.１％增长至

８５.７％ꎬ然后又逐渐下降至 ６５.６％ꎬ说明在一定量 ＣＰＢ 和 ＰＳ 的条件下ꎬＴＳ 存在最优浓度ꎬ过量的 ＴＳ 反而不利

于 ＰＡＴ 的降解去除. 整体而言ꎬＰＳ、ＴＳ 和 ＣＰＢ 均参与了 ＰＡＴ 的降解ꎬ且三者之间存在协同效应.

ｃ(ＰＡＴ)＝ ０.０５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＰＳ)＝ ５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻρ(ＣＰＢ)＝ ０.２ ｇ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＴＳ)＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｐＨ＝ ４.０ꎻＴ＝ ２５ ℃
图 ５　 (ａ)ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系对扑热息痛的去除ꎻ(ｂ－ｄ)ＣＰＢ 投加量、ＰＳ 浓度和 ＴＳ 浓度对 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系

去除扑热息痛的影响

Ｆｉｇ􀆰 ５　 (ａ)Ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＴ ｉｎ ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ ｓｙｓｔｅｍꎻ(ｂ－ｄ)Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＣＰＢ ｄｏｓａｇｅꎬＰＳ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ
ａｎｄ ＴＳ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｎ ｔｈｅ ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＴ ｉｎ ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ ｓｙｓｔｅｍ

２.５　 氯离子浓度和初始 ｐＨ 对扑热息痛去除效果的影响

氯离子是一种常见的无机离子ꎬ广泛存在于水环境中. 在高级氧化体系中ꎬ氯离子往往会和硫酸根自

由基、羟基自由基反应产生一些含氯自由基. 由于此类自由基的氧化能力较弱ꎬ会导致原有体系对有机物

降解效率的降低[３０] . 由图 ６(ａ)可以看出ꎬ在 ０~１０.０ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１的浓度范围内ꎬ投加氯离子对体系降解效率
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影响很小ꎬＰＡＴ 的降解去除率始终保持在 ８０％以上. 鉴于此ꎬ本反应体系中发挥降解作用的活性物种可能

不是自由基. 此外ꎬ本体系可用于一定含盐量的污水中 ＰＡＴ 的去除.
同样ꎬｐＨ 也是高级氧化体系中影响污染物去除效率的重要因素. 研究表明ꎬｐＨ 升高会导致硫酸根自

由基与氢氧根反应ꎬ生成羟基自由基ꎬ并且碱性越强ꎬ消耗的硫酸根自由基越多ꎬ最终导致降解效率下

降[３１] . 由图 ６(ｂ)可看出ꎬ在 ｐＨ＝ ４.０、ｐＨ＝ ７.０ 和 ｐＨ＝ １０.０ 条件下ꎬＰＡＴ 的降解趋势差别很小ꎬ最终去除率

均达到 ８０％以上. 可以看出ꎬ本反应体系能适应较为宽泛的 ｐＨ 环境.

ｃ(ＰＡＴ)＝ ０.０５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＰＳ)＝ ５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻρ(ＣＰＢ)＝ ０.２ ｇ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＴＳ)＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｐＨ＝ ４.０ꎻＴ＝ ２５ ℃
图 ６　 (ａ)氯离子浓度对去除扑热息痛的影响ꎻ(ｂ)初始 ｐＨ 对去除扑热息痛的影响

Ｆｉｇ􀆰 ６　 (ａ)Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｃｈｌｏｒｉｄｅ ｉｏｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｎ ｔｈｅ ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＴꎻ(ｂ)Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｉｎｉｔｉａｌ ｐＨ ｏｎ ｔｈｅ ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＴ

２.６　 反应体系活性物种的确定

在早期碳材料活化 ＰＳ 体系的研究中ꎬ污染物的降解被普遍归因于自由基作用. 近年来ꎬ一些研究报

道了非自由基降解途径ꎬ包括单线态氧和电子转移. 因此ꎬ本研究通过淬灭实验、ＥＰＲ 测定和离子分析来

研究 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系的自由基和非自由基降解途径.
甲醇对 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系去除 ＰＡＴ 的影响如图 ７(ａ)所示ꎬ可以看出ꎬ甲醇的加入对反应仅有轻微的

抑制作用ꎬ２４０ ｍｉｎ 时降解率从 ８５.７％降至 ７９.６％ꎬ相较于没加甲醇时的去除率ꎬ仅仅降低了 ６.１％ꎬ这表明

自由基(ＳＯ４
􀅰－和􀅰ＯＨ)不是体系中发挥主要作用的活性物种. 然后通过 ＤＭＰＯ 捕获进行 ＥＰＲ 检测ꎬ如

图 ７(ｂ)所示ꎬ没有明显的特征峰信号ꎬ则进一步证实了上述推论.

ｃ(ＰＡＴ)＝ ０.０５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＰＳ)＝ ５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻρ(ＣＰＢ)＝ ０.２ ｇ􀅰Ｌ－１ꎻ

ｃ(ＴＳ)＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(甲醇)＝ ９８８.５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(糠醇)＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻ

ｃ(ＴＥＭＰ)＝ ０.１ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＤＭＰＯ)＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｐＨ＝ ４.０ꎻＴ＝ ２５ ℃
图 ７　 (ａ)甲醇和糠醇对 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系去除扑热息痛的影响ꎻ(ｂ)ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系的 ＥＰＲ 谱图

Ｆｉｇ􀆰 ７　 (ａ)Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｍｅｔｈａｎｏｌ ａｎｄ ｆｕｒｆｕｒａｌｃｏｈｏｌ ｏｎ ｔｈｅ ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＴ ｉｎ ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ ｓｙｓｔｅｍꎻ
(ｂ)ＥＰＲ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ ｓｙｓｔｅｍ

对于非自由基体系ꎬ目前普遍认为单线态氧是一种重要的活性物种. 因此ꎬ本研究进一步探讨了在

ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系中单线态氧存在的可能性. 如图 ７(ａ)所示ꎬ向体系中加入糠醇(单线态氧的清除剂)明显

抑制了 ＰＡＴ 的降解ꎬ表明体系中可能存在单线态氧. 然而ꎬ最近的研究发现ꎬ糠醇可以直接与体系中的 ＰＳ
反应ꎬ从而减弱体系中有机污染物的降解[３２] . 因此ꎬ淬灭实验的结果不能证明单线态氧的存在. 在加入

ＴＥＭＰ 后的 ＥＰＲ 谱图(图 ７(ｂ))上没有观察到明显的 ＴＥＭＰ 和单线态氧反应产生的特征峰ꎬ因此单线态

氧也不是 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系中主要的活性物种.

—７２１—
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综上所述ꎬ自由基(ＳＯ４
􀅰－和􀅰ＯＨ)和单线态氧作为活性物种的可能性被排除ꎬ因此后续研究重点验证

基于电子转移的非自由基降解路径. 如果这一机制存在于 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系中ꎬ则过硫酸盐的转化应与有

机物的分子结构有关. 因此ꎬ本研究选择了具有不同取代基的 ３ 种酚类(对硝基苯酚(ＰＮＰ)、扑热息痛

(ＰＡＴ)和苯酚(ＰＨＬ))作为目标污染物ꎬ采用分段投加 ＰＳ、ＴＳ 的方式ꎬ分别研究了吸附及降解过程对 ３ 种

酚的去除作用. 如图 ８(ａ)所示ꎬＣＰＢ 对 ３ 种酚类物质的吸附性能具有一定的差异. 与 ＰＨＬ 和 ＰＡＴ 相比ꎬ
ＰＮＰ 更容易吸附在 ＣＰＢ 表面. 所有吸附过程均在 ６０ ｍｉｎ 时达到近乎平衡状态ꎬＰＮＰ、ＰＨＬ 和 ＰＡＴ 的去除

率分别为 ２２.３％、７.４％和 ３.９％. 随后添加 ＴＳꎬ酚类物质的去除趋势变化不大. １２０ ｍｉｎ 时加入 ＰＳꎬ３ 种酚类

物质的去除趋势则出现了显著差异. ＰＡＴ 的去除率从 ５.６％急剧上升到 ８７.５％ꎬＰＨＬ 的去除率从 １０.１％上

升到 ２５.１％ꎬ而 ＰＮＰ 的去除率几乎没有变化ꎬ三者的降解速率常数分别为 ０.０１１ ９、０.０００ １、０.００１ ６ ｍｉｎ－１ꎬ
这说明体系中酚类的降解可能与其供电子能力有关[３２] . 此外ꎬ本研究还测定了 ２４０ ｍｉｎ 时溶液中 ＳＯ２－

４ 的

浓度. 如图 ８(ｂ)所示ꎬＰＳ 在水和 ＰＡＴ 体系中均能释放少量的 ＳＯ２－
４ ꎬ这可能是 ＰＳ 本身的分解所导致ꎻ而在

ＰＳ / ＴＳ 体系中ꎬＴＳ 的加入只引起 ＳＯ２－
４ 浓度的少量增加ꎻ在 ＰＳ / ＣＰＢ 体系中出现了 ＳＯ２－

４ 的明显释放ꎬ说明

ＣＰＢ 与 ＰＳ 之间存在着强烈的反应ꎻ相较于水体系ꎬＰＡＴ 的加入则显著促进了 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系中 ＳＯ２－
４ 的

释放ꎬ这进一步说明了电子转移机制在体系中发挥了作用. 此外ꎬ如图 ４ 所示ꎬＰＡＴ 在 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 和 ＰＳ /
ＴＳ / ＣＮＰ 体系中的去除率明显高于 ＰＳ / ＴＳ / ＣＢ 体系ꎬ说明磷掺杂在电子转移过程中也发挥了重要作用. 根

据 Ｓｔｒｅｌｋｏ 等[３３]的研究ꎬ磷掺杂可以改变碳材料内部的吡啶氮、石墨氮、含磷基团等的比例而改善碳材料

的电子传输能力ꎬ这可能是导致 ＰＡＴ 在 ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系中降解效率更高的原因.
通过电化学实验对电子转移机制进行验证. 如图 ８( ｃ)所示ꎬ对改性前后的材料进行循环伏安测试

(ＣＶ)ꎬ可明显看出ꎬＣＰＢ 所围成曲线的面积大于 ＣＢꎬ表明改性后 ＣＰＢ 的阻抗降低. 对照图 ８(ｄ)的线性扫

描伏安测试(ＬＳＶ)可看出ꎬ在水体系中ꎬＰＳ 和 ＴＳ 的加入提高了体系的电流强度ꎻ在 ＰＡＴ 存在的体系中ꎬ电
流又进一步得到增强. ＣＶ 和 ＬＳＶ 的相互验证ꎬ表明此反应体系中存在电子转移现象. 综上所述ꎬ电子转移

是导致 ＰＡＴ 高效降解的原因.

ｃ(ＰＡＴ)＝ ｃ(ＰＮＰ)＝ ｃ(ＰＨＬ)＝ ０.０５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＰＳ)＝ ５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻρ(ＣＰＢ)＝ ０.２ ｇ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＴＳ)＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｐＨ＝ ４.０ꎻＴ＝ ２５ ℃
图 ８　 (ａ)ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系中不同酚类物质的去除ꎻ(ｂ)溶液中硫酸根离子的浓度ꎻ(ｃ)循环伏安测试ꎻ(ｄ)线性扫描伏安测试

Ｆｉｇ􀆰 ８　 (ａ)Ｅｌｉｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｈｅｎｏｌｓ ｉｎ ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ ｓｙｓｔｅｍꎻ(ｂ)Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ＳＯ２－
４ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｌｕｔｉｏｎꎻ

(ｃ)Ｃｙｃｌｉｃ ｖｏｌｔａｍｍｅｔｒｙ ｔｅｓｔꎻ(ｄ)Ｌｉｎｅａｒ ｓｃａｎ ｖｏｌｔａｍｍｅｔｒｙ ｔｅｓｔ
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３　 结论

(１)ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系可以快速去除水中的 ＰＡＴꎬ在 ｃ(ＰＡＴ)＝ ０.０５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＰＳ)＝ ５ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻ
ρ(ＣＰＢ) ＝ ０.２ ｇ􀅰Ｌ－１ꎻｃ(ＴＳ) ＝ １ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１ꎻＴ ＝ ２５ ℃ꎻｐＨ ＝ ４.０ 的条件下ꎬ２４０ ｍｉｎ 时 ＰＡＴ 的降解率达到

８５.７％. 磷掺杂处理和磷源的选择都对生物炭的活化性能产生了一定的影响.
(２)ＰＳ、ＴＳ 和 ＣＰＢ 之间存在协同作用ꎬ在一定氯离子浓度(０ ~ １０.０ ｍｍｏｌ􀅰Ｌ－１)和不同初始 ｐＨ(４.０ ~

１０.０)下ꎬＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系对 ＰＡＴ 均能保持 ８０％以上的去除率.
(３)ＰＳ / ＴＳ / ＣＰＢ 体系的溶液中未检出自由基(ＳＯ４

􀅰－和􀅰ＯＨ)和单线态氧ꎬＰＡＴ 的降解机制与非自由基

途径中的电子转移有关.
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[５] ＮＡＴＡＲＡＪＡＮ ＲꎬＢＡＮＥＲＪＥＥ ＫꎬＫＵＭＡＲ Ｐ Ｓꎬ ｅｔ ａｌ. Ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｓｔｕｄｙ ｏｎ ａｄｓｏｒｐｔｉｖｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ ｆｒｏｍ
ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｕｓｉｎｇ ｓｉｌｉｃａ ｍｉｃｒｏｓｐｈｅｒｅｓ:ｋｉｎｅｔｉｃ ａｎｄ ｉｓｏｔｈｅｒｍ ｓｔｕｄｉｅｓ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ２０２１ꎬ２７２:１２９８９６.

[６] ＫＯＨＡＮＴＯＲＡＢＩ ＭꎬＭＯＵＳＳＡＶＩ ＧꎬＯＵＬＥＧＯ Ｐꎬｅｔ ａｌ. Ｈｅｔｅｒｏｇｅｎｅｏｕｓ ｃａｔａｌｙｔｉｃ ｏｚｏｎａｔｉｏｎ ａｎｄ ｐｅｒｏｘｏｎｅ￣ｍｅｄｉａｔｅｄ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ
ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ ｕｓｉｎｇ ｎａｔｕｒａｌ ａｎｄ ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｈｅｍａｔｉｔｅ￣ｒｉｃｈ ｓｏｉｌꎬａｓ ｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ａｎｄ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌｌｙ ｆｒｉｅｎｄｌｙ ｃａｔａｌｙｓｔｓ[ Ｊ] . Ａｐｐｌｉｅｄ
ｃａｔａｌｙｓｉｓ Ｂ:ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌꎬ２０２２ꎬ３０１:１２０７８６.

[７] ＦＥＮＧ ＳꎬＺＨＡＮＧ ＸꎬＬＩＵ Ｙ. Ｎｅｗ ｉｎｓｉｇｈｔｓ ｉｎｔｏ ｔｈｅ ｐｒｉｍａｒｙ ｐｈｏｔｏｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ ｂｙ ＵＶ / Ｈ２Ｏ２:ｐｈｏｔｏ￣ｆｒｉｅｓ
ｒｅａｒｒａｎｇｅｍｅｎｔ ｖｅｒｓｕｓ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｒａｄｉｃａｌ ｉｎｄｕｃｅｄ ｈｙｄｒｏｘｙｌａｔｉｏｎ[Ｊ] . Ｗａｔｅｒ ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ２０１５ꎬ８６:３５－４５.

[８] ＷＡＮＧ ＳꎬＷＵ Ｊꎬ ＬＵ Ｘꎬ ｅｔ ａｌ. Ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ ｉｎ ｔｈｅ Ｆｅ２＋ / ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｓｙｓｔｅｍ: ｋｉｎｅｔｉｃ ｍｏｄｅｌ ａｎｄ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ
ｐａｔｈｗａｙｓ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０１９ꎬ３５８:１０９１－１１００.

[９] ＫＡＴＡＬ ＲꎬＦＡＲＡＨＡＮＩ Ｄ Ｍ Ｈ ＡꎬＨＵ Ｊ Ｙ. Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ ｉｎ ａ ｐｈｏｔｏｃａｔａｌｙｔｉｃ(ｂａｔｃｈ ａｎｄ ｃｏｎｔｉｎｕｏｕｓ ｓｙｓｔｅｍ)
ａｎｄ ｐｈｏｔｏｅｌｅｃｔｒｏｃａｔａｌｙｔｉｃ ｐｒｏｃｅｓｓ ｂｙ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｆａｃｅｔｅｄ￣ＴｉＯ２ [ Ｊ ] . Ｓｅｐａｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｐｕｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ ２０２０ꎬ
２３０:１１５８５９.

[１０] ＫＵＭＡＲＩ ＳꎬＫＵＭＡＲ Ｒ Ｎ. Ｒｉｖｅｒ ｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｕｓｉｎｇ ｅｌｅｃｔｒｏｃｏａｇｕｌａｔｉｏｎ ｆｏｒ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ ａｎｄ ｎａｔｕｒａｌ ｏｒｇａｎｉｃ
ｍａｔｔｅｒ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ２０２１ꎬ２７３:１２８５７１.

[１１] ＨＵ ＰꎬＬＯＮＧ Ｍ. Ｃｏｂａｌｔ￣ｃａｔａｌｙｚｅｄ ｓｕｌｆａｔｅ ｒａｄｉｃａｌ￣ｂａｓｅｄ ａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ:ａ ｒｅｖｉｅｗ ｏｎ ｈｅｔｅｒｏｇｅｎｅｏｕｓ ｃａｔａｌｙｓｔｓ ａｎｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ[Ｊ].
Ａｐｐｌｉｅｄ ｃａｔａｌｙｓｉｓ Ｂ:ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌꎬ２０１６ꎬ１８１:１０３－１１７.

[１２] ＷＡＮＧ ＪꎬＷＡＮＧ Ｓ. Ａｃｔｉｖａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ( ＰＳ) ａｎｄ ｐｅｒｏｘｙｍｏｎｏｓｕｌｆａｔｅ ( ＰＭＳ) ａｎｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｆｏｒ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ
ｅｍｅｒｇｉｎｇ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０１８ꎬ３３４:１５０２－１５１７.

[１３] ＸＩＡＮ ＬꎬＳＨＡＯ ＹꎬＧＡＯ Ｎꎬｅｔ ａｌ. Ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｉｏｎ ｏｆ ｃｌｏｆｉｂｒｉｃ ａｃｉｄ ｒｅｍｏｖａｌ ｂｙ ＵＶ / ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ａｎｄ ＵＶ / ｃｈｌｏｒｉｎｅ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ:ｋｉｎｅｔｉｃｓ
ａｎｄ ｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｓｉｎｆｅｃｔｉｏｎ ｂｙｐｒｏｄｕｃｔｓ ｄｕｒｉｎｇ ｓｕｂｓｅｑｕｅｎｔ ｃｈｌｏｒ(ａｍ) ｉｎａｔｉｏｎ[ Ｊ] . Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０１８ꎬ３３１:
３６４－３７１.

[１４] ＦＡＮ ＹꎬＪＩ ＹꎬＫＯＮＧ Ｄꎬｅｔ ａｌ. Ｋｉｎｅｔｉｃ ａｎｄ ｍｅｃｈａｎｉｓｔｉｃ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｕｌｆａｍｅｔｈａｚｉｎｅ ｉｎ ｈｅａｔ￣ａｃｔｉｖａｔｅｄ
ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ[Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ ｈａｚａｒｄｏｕｓ ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ２０１５ꎬ３００:３９－４７.

[１５] ＬＯＭＩＮＣＨＡＲ Ｍ ＡꎬＳＡＮＴＯＳ ＡꎬＤＥ ＭＩＧＵＥＬ Ｅꎬｅｔ ａｌ. Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ａｇｅｄ ｄｉｅｓｅｌ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｂｙ ａｌｋａｌｉｎｅ ａｃｔｉｖａｔｅｄ
ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ[Ｊ] . Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ ｔｏｔａｌ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０１８ꎬ６２２ / ６２３:４１－４８.

[１６] ＹＡＮ ＺꎬＧＵ ＹꎬＷＡＮＧ Ｘꎬ ｅｔ ａｌ. Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ａｎｉｌｉｎｅ ｂｙ ｆｅｒｒｏｕｓ ｉｏｎｓ ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ: ｉｍｐａｃｔｓꎬｍｅｃｈａｎｉｓｍｓꎬ ａｎｄ
ｂｙ￣ｐｒｏｄｕｃｔｓ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ２０２１ꎬ２６８:１２９２３７.

[１７] ＡＬＩ ＪꎬＷＥＮＬＩ ＬꎬＳＨＡＨＺＡＤ Ａꎬｅｔ ａｌ. Ｒｅｇｕｌａｔｉｎｇ ｔｈｅ ｒｅｄｏｘ ｃｅｎｔｅｒｓ ｏｆ Ｆｅ ｔｈｒｏｕｇｈ ｔｈｅ ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ｏｆ Ｍｏ ｍｏｉｅｔｙ ｆｏｒ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ

—９２１—
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ａｃｔｉｖａｔｉｏｎ:ａ ｎｅｗ ｓｔｒａｔｅｇｙ ｔｏ ａｃｈｉｅｖｅ ｍａｘｉｍｕｍ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ[Ｊ] . Ｗａｔｅｒ ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ２０２０ꎬ１８１:１１５８６２.
[１８] ＳＨＩ ＣꎬＬＩ ＹꎬＦＥＮＧ Ｈꎬｅｔ ａｌ. Ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ｐ￣ｎｉｔｒｏｐｈｅｎｏｌ ｕｓｉｎｇ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｂｙ ｂｉｏｃｈａｒｓ ｐｒｅｐａｒｅｄ ｆｒｏｍ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｂｉｏｍａｓｓ

ｍａｔｅｒｉａｌｓ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｉｅｓꎬ２０１８ꎬ３４:３９－４３.
[１９] ＺＨＯＵ ＸꎬＬＡＩ ＣꎬＬＩＵ Ｓꎬｅｔ ａｌ. Ａｃｔｉｖａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｂｙ ｓｗｉｎｅ ｂｏｎｅ ｄｅｒｉｖｅｄ ｂｉｏｃｈａｒ:ｉｎｓｉｇｈｔ ｉｎｔｏ ｔｈｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｒｏｌｅ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ

ａｃｔｉｖｅ ｓｉｔｅｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｐａｔｈｗａｙｓ[Ｊ] . Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ ｔｏｔａｌ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０２２ꎬ８０７:１５１０５９.
[２０] ＺＨＯＮＧ Ｑꎬ ＬＩＮ ＱꎬＨＥ Ｗꎬ ｅｔ ａｌ. Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｔｈｅ ｎｏｎｒａｄｉｃａｌ ｐａｔｈｗａｙｓ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ￣ｄｏｐｅｄ ｂｉｏｃｈａｒ ａｃｔｉｖａｔｉｎｇ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ ｆｏｒ

ｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ[Ｊ] . Ｓｅｐａｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｐｕｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２１ꎬ２７６:１１９３５４.
[２１] ＴＵＥＳＴＡ Ｊ Ｌ ＤꎬＱＵＩＮＴＡＮＩＬＬＡ ＡꎬＣＡＳＡＳ Ｊ Ａꎬｅｔ ａｌ. Ｐ￣ꎬＢ￣ ａｎｄ Ｎ￣ｄｏｐｅｄ ｃａｒｂｏｎ ｂｌａｃｋ ｆｏｒ ｔｈｅ ｃａｔａｌｙｔｉｃ ｗｅｔ ｐｅｒｏｘｉｄｅ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ

ｏｆ ｐｈｅｎｏｌ:ａｃｔｉｖｉｔｙꎬｓｔａｂｉｌｉｔｙ ａｎｄ ｋｉｎｅｔｉｃ ｓｔｕｄｉｅｓ[Ｊ] . Ｃａｔａｌｙｓｉｓ ｃｏｍｍｕｎｉｃａｔｉｏｎｓꎬ２０１７ꎬ１０２:１３１－１３５.
[２２] ＷＡＮＧ Ｈ ＺꎬＧＵＯ Ｗ ＱꎬＳＩ Ｑ Ｓꎬｅｔ ａｌ. Ｎｏｎ￣ｃｏｖａｌｅｎｔ ｄｏｐｉｎｇ ｏｆ ｃａｒｂｏｎ ｎｉｔｒｉｄｅ ｗｉｔｈ ｂｉｏｃｈａｒ:ｂｏｏｓｔｅｄ ｐｅｒｏｘｙｍｏｎｏｓｕｌｆａｔｅ ａｃｔｉｖａｔｉｏｎ

ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ａｎｄ ｕｎｅｘｐｅｃｔｅｄ ｓｉｎｇｌｅｔ ｏｘｙｇｅｎ ｅｖｏｌｕｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０２１ꎬ４１８:１２９５０４.
[２３] ＣＨＥＮ ＳꎬＷＡＮＧ ＪꎬＷＵ Ｚꎬｅｔ ａｌ. Ｅｎｈａｎｃｅｄ Ｃｒ(ＶＩ) ｒｅｍｏｖａｌ ｂｙ ｐｏｌｙｅｔｈｙｌｅｎｉｍｉｎｅ￣ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ￣ｃｏｄｏｐｅｄ ｈｉｅｒａｒｃｈｉｃａｌ ｐｏｒｏｕｓ

ｃａｒｂｏｎｓ[Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ ｃｏｌｌｏｉｄ ａｎｄ ｉｎｔｅｒｆａｃｅ ｓｃｉｅｎｃｅꎬ２０１８ꎬ５２３:１１０－１２０.
[２４] ＬＵＴＺＥ Ｈ ＶꎬＫＥＲＬＩＮ ＮꎬＳＣＨＭＩＤＴ Ｔ Ｃ. Ｓｕｌｆａｔｅ ｒａｄｉｃａｌ￣ｂａｓｅｄ ｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｉｎ ｐｒｅｓｅｎｃｅ ｏｆ ｃｈｌｏｒｉｄｅ:ｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ ｃｈｌｏｒａｔｅꎬ

ｉｎｔｅｒ￣ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｏｆ ｓｕｌｆａｔｅ ｒａｄｉｃａｌｓ ｉｎｔｏ ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｒａｄｉｃａｌｓ ａｎｄ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｂｉｃａｒｂｏｎａｔｅ[Ｊ] . Ｗａｔｅｒ ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ２０１５ꎬ７２:３４９－３６０.
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