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摘  要：本文发展了一种高效、低成本的有机污染土壤修复技术，其以生物质炭和工业铁粉作为原料，采用工业球磨技术制备出了

铁碳复合纳米材料，能够高效活化过硫酸盐降解对羟基联苯。通过高分辨透射电子显微镜和元素扫描分析发现，球磨法制备的铁碳

复合材料粒径为 5 ~ 30 nm，平均粒径为 15 nm，铁纳米颗粒均匀分布于碳材料中。铁碳复合纳米材料的投加量为 0.10 g/L、过硫酸

钠的投加浓度为 0.50 mmol/L 时，120 min 内对水中对羟基联苯的去除率可达 100%，而对土壤中的对羟基联苯的降解率也可达 85%。

利用电子顺磁共振技术发现，铁碳材料活化过硫酸盐的主要机制是铁碳材料催化分解过硫酸盐产生具有强氧化能力的羟基自由基

(·OH)和硫酸根自由基(SO4
·–)，从而快速降解有机污染物。该反应体系作用 pH 范围广、不受氯离子和硝酸盐干扰，将为有机污染土

壤的修复提供新的技术。 
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Mechanism of p-hydroxybiphenyl Degradation by Persulfate Activated with Iron-carbon 
Composite Nanomaterials in Soil 
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Abstract: In this study, an efficient and low-cost remediation technology was developed for organic contaminated soil. Using 

biochar and industrial iron powder as raw materials, an iron-carbon composite nanomaterial was prepared by industrial ball 

milling technology, which exhibited excellent reactivity to activate persulfate for the degradation of hydroxybiphenyl. The 

combination of high-resolution transmission electron microscopy and elemental scanning analysis showed that the particle size of 

iron-carbon composite material prepared by ball milling was 5–30 nm, with an average particle size of 15 nm, and the iron 

particles were evenly distributed in the carbon materials. When the dosage of iron-carbon composite nanomaterials of 0.10 g/L, 

and the concentration of sodium persulfate of 0.50 mmol/L, the removal efficiency of p-hydroxybiphenyl reached 100% within 

120 min in aqueous solutions. In addition, the degradation rate of p-hydroxybiphenyl in soil can reach 85% under the same 

reaction conditions. Electron paramagnetic resonance (EPR) technique was used to elucidate the mechanism of persulfate 

activation, it was found that iron-carbon materials catalyzed the decomposition of persulfate to produce hydroxyl radical (·OH) 

and sulfate radical (SO4
·–) with strong oxidation ability, which can rapidly degrade organic pollutants. The reaction system can 

degrade pollutants with a wide pH range and is not interfered by chloride ions and nitrates, which would provide a new 

technology for the remediation of organic contaminated soil. 
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随着我国城镇化进程的推动和工业布局调整，许

多化工、农药、钢铁、金属冶炼、电镀等大量排放危

险废弃物的企业从市区迁到开发区及工业集中区，导

致城市中涌现了大量的重污染场地[1-2]。2014 年《全

国土壤污染状况调查公报》指出，我国重污染企业用

地的点位超标率为 36.3%。据不完全统计，全国目前

有污染场地约 30 万 ~ 50 万个，其中 60% 以上存在

有机污染问题[2-3] 。因此，为了完成 2016 年“土十

条”中所要求的 2030 年我国污染地块安全利用率要

达到 95% 以上的战略目标，亟需发展高效、低成本

和环境友好的有机污染场地土壤修复技术，这不仅是

土壤修复领域的研究热点和难点，更是我国目前的重

大科技需求。 

作为典型的有机污染物，羟基联苯(hydroxybipheny)

不仅被广泛应用于涂料、染料、印染助剂、皮革、木

材和纸张的杀菌防腐中，同时还是农药生产的重要中

间体和副产品[4-5]。由于羟基联苯的广泛使用，导致

其最终进入环境介质，对土壤和水体造成污染，从而

严重威胁人体健康。羟基联苯是脱氧核糖核酸酶Ⅰ的

抑制剂，具有高毒性和致癌性，可以引发肿瘤、白血

病等疾病。我国在 2011 年 4 月发布的《食品添加剂

使用卫生标准》中规定了对羟基联苯的使用量[6]，随

后，在 2012 年 4 月发布了《卫生部办公厅关于征求

拟撤销 2,4-二氯苯氧乙酸等 38 种食品添加剂意见的

函》，其中包括了对羟基联苯[7]。因此，针对对羟基

联苯大量使用所造成的环境污染问题，亟需发展快速

有效的修复技术。 

过硫酸盐化学氧化技术的发展为羟基联苯类污

染物的降解和修复提供了契机，其基本原理是过硫酸

盐在活化剂的作用下分解为高活性的自由基来降解

有机污染物，从而实现污染的去除[8-12]。根据前人研

究发现，过硫酸盐可以被金属(离子、氧化物)[8-12]、

碱[13-14]、超声[15]、光照[16-18]、热[19-21]、电[22-23]等方式

活化产生硫酸根自由基(SO4
·–)与污染物反应使其降

解。但是由于超声、光等活化手段在土壤中受到了限

制，导致过硫酸盐化学氧化技术在土壤中应用不多；

而纳米材料[24-27]在环境领域的应用，给过硫酸盐的

活化带来了新方法，其独特的机械、催化、光化学、

导电性质，能够高效活化过硫酸盐降解有机污染物，

但因其成本较高，市场现有的纳米材料无法进行大

规模生产应用。另外，目前纳米材料活化过硫酸盐

大多用于废水处理，很少用于土壤修复。所以亟需

研发高效、低成本和环境友好，且适合土壤修复的

纳米功能材料。 

基于以上研究背景，本研究以对羟基联苯为研究

对象，以生物质炭和工业铁粉为原料，采用工业球磨

技术制备铁碳纳米材料，并利用该纳米材料活化过硫

酸钠降解对羟基联苯，以评价该体系降解对羟基联苯

的效率，揭示此过程中对羟基联苯的降解机制，为羟

基联苯类及其他有机污染土壤提供新的修复技术。 

1  材料与方法 

1.1  试剂和仪器 

主要试剂：过硫酸钠(PS)、无水硫酸钠、硝酸钠

购自国药化学试剂有限公司，氯化钠、碳酸氢钠、磷

酸二氢钠购自南京化学试剂有限公司，叔丁醇、对羟

基联苯购自上海阿拉丁生化科技股份有限公司，5,5-

二甲基-1-吡咯啉-N-氧化物(DMPO，97%)、2,2,6,6-

四甲基哌啶酮(TEMP，99%)购自美国 Sigma-Aldrich

公司，色谱级甲醇购自德国默克股份两合公司。实验

所有溶液均由超纯水配制。 

主要仪器：高效液相色谱(LC-2030，岛津(上海)

实验器材有限公司 )、气相质谱联用仪 (GC-MS- 

QP2020，岛津(上海)实验器材有限公司)、振荡培养

箱 (ZQTY-70，上海知楚仪器 )、往复振荡器 (HZ- 

2611KA，太仓市华利达实验设备有限公司)、电子太

平(BSA124S，塞多利斯科学仪器(北京)有限公司)、

pH 计(B39964，Thermo)、数控超声波清洗器(KQ- 

500DV，昆山市超声仪器有限公司)、电子顺磁共振

波谱仪(EPR，Bruker E500)。 

1.2  铁碳复合纳米材料的制备 

向装有直径为 8、10、12、16 mm 钢珠的球磨罐

(7 kg)中加入比例为 1∶1 的生物质炭和铁粉，盖上盖

子，确保密封性完好，放入指定的位置，确保固定完

成，拧上安全扣，关闭舱门，设定球磨程序：转速

120 r/min，正转 5 min 停 2 min，反转 5 min 停 2 min，

运行 120 h，每隔 24 h 取样进行相关参数的测定，共

取 5 次样，最后将上述所得固体过筛以分离所制备的

材料和钢珠，筛下物为纳米铁碳材料(Fe-C)，将其储

存备用。 

1.3  试验方法 

1.3.1  水溶液中对羟基联苯的降解试验    1)PS 浓

度的影响。在含有 25.0 ml 对羟基联苯溶液(20 mg/L)

的 100 ml 锥形瓶中加入 0.1 g/L 的铁碳纳米材料

(Fe-C)，超声 30 s 和振荡 15 min(25 ℃，200 r/min)

使材料分散均匀后，加入 PS 母液开始反应，最终反

应体系体积为 50 ml，PS 浓度为 0.21 ~ 1.68 mmol/L，

对羟基联苯的浓度为 10 mg/L，反应 0、10、30、60、
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120 min 取 0.40 ml 反应液和 0.40 ml 甲醇溶液一起过

0.22 μm 有机相滤头于 2.0 ml 液相小瓶，HPLC 待测。 

2)Fe-C 添加量的影响。在含有 25.0 ml 对羟基联

苯溶液(20 mg/L)的 100 ml 锥形瓶中分别加入一定量 

(0.05 ~ 1.0 g/L)的 Fe-C，超声 30 s 和振荡 15 min 

(25 ℃，200 r/min)使材料分散均匀后，加入 PS 母液

开始反应，最终反应体系体积为 50 ml，PS 浓度为

0.50 mmol/L，对羟基联苯的浓度为 10 mg/L，反应 0、

10、30、60、120 min 取 0.40 ml 反应液和 0.40 ml 甲

醇溶液一起过 0.22 μm 有机相滤头于 2.0 ml 液相小

瓶，HPLC 待测。 

3)不同活化剂材料的影响。在含有 25.0 ml 对羟

基联苯溶液(20 mg/L)的 100 ml 锥形瓶中分别加入

0.10 g/L 的 Fe-C、0.05 g/L 纳米铁粉(Fe)、0.10 g/L 碳

材料(C)，超声 30 s 和振荡 15 min(25 ℃，200 r/min)

使材料分散均匀后，加入 PS 母液开始反应，最终反

应体系体积为 50 ml，PS 浓度为 0.50 mmol/L，对羟

基联苯的浓度为 10 mg/L，反应 0、10、30、60、90、

120 min 取 0.40 ml 反应液和 0.40 ml 甲醇溶液一起过

0.22 μm 有机相滤头于 2.0 ml 液相小瓶，HPLC 待测。 

4)初始 pH 的影响。材料的投加过程等实验步骤、

Fe-C 浓度(0.10 g/L)、对羟基联苯浓度(10 mg/L)、PS

浓度(0.5 mmol/L)同 PS 浓度试验，提前将 Fe-C 悬液、

对羟基联苯溶液和 PS 溶液的初始 pH 调到 3.0、5.0、

7.0、9.0 和 11.0，其他降解、提取和分析过程同上。 

5)阴离子的影响。材料的投加过程等实验步骤、

Fe-C 浓度(0.10 g/L)、对羟基联苯浓度(10 mg/L)、PS

浓度(0.5 mmol/L)同 PS 浓度试验，阴离子的类型为

Cl–(10、20、50 mmol/L)、NO3
–(10、20、50 mmol/L)、

H2PO4
–(1、10、20 mmol/L)和 HCO3

–(1、10、20 mmol/L)，

以未加阴离子处理为对照，阴离子在 PS 之前添加，

其他降解、提取和分析过程同上。 

6)自由基猝灭试验。材料的投加过程等实验步

骤、Fe-C 浓度(0.10 g/L)、对羟基联苯浓度(10 mg/L)、

PS 浓度(0.5 mmol/L)同 PS 浓度试验，淬灭剂叔丁醇

(t-BuOH)和甲醇(MeOH)的浓度均为 0.2和 1.0 mmol/L，

在 PS 之前添加，同时以未加淬灭剂处理为对照，其

他降解、提取和分析过程同上。 

7)自由基捕获试验。反应在 2 ml 样品瓶中进行，

加入 Fe-C(0.1 g/L)、PS(0.5 mmol/L)溶液，再分别加

入 50 µl 的 5,5-二甲基-1-吡咯啉-N-氧化物 (DMPO)

和 2,2,6,6-四甲基哌啶酮 (TEMP)，最终反应体系体

积为 1.0 ml，Fe-C 的浓度为 0.10 g/L，PS 的浓度为

0.50 mmol/L，DMPO 和 TEMP 浓度分别为 0.10 mol/L

和 0.01 mol/L。将毛细管插入反应液中，待反应液吸

到指定高度拿出封口，EPR 待测。 

1.3.2  土壤中对羟基联苯的降解试验     反应在

20 ml 样品瓶中进行，加入 0.5 g 对羟基联苯含量为

20 mg/kg 的污染土壤(土壤 pH 为 4.91，有机质含量

为 10.11 g/kg，总 Fe 为 37.4 g/kg，无定型 Fe 为

3.45 g/kg，游离 Fe 为 23.04 g/kg)，加入一定量的超

纯水，再加入一定量的(0 ~ 0.2 g/L)Fe-C 和 PS(0.05 ~ 

0.1 g/L)溶液，最终反应体系体积为 5.0 ml，常温常压

下进行振荡，转速为 200 r/min，不同反应时间(0、10、

30、60、120 和 240 min)取样，加入 0.50 ml 甲醇溶

液，再加 5.0 ml 二氯甲烷振荡 30 min，取下层溶液

1.0 ml，过装有无水硫酸钠的 0.22 μm 有机相滤头于

2.0 ml 液相小瓶，GC-MS 待测。 

1.4  检测方法 

水溶液中对羟基联苯的浓度通过 HPLC 进行测

定，色谱柱为 C18 色谱柱(5 μm，4.6 mm×250 mm)，

配备自动进样器，检测器为紫外可见吸收检测器。色

谱流动相由 70% 的甲醇和 30% 的超纯水组成，流

速为 1.0 ml/min，检测波长为 258 nm，柱温为 30 ℃，

进样量为 20 μl。 

土壤中对羟基联苯的含量通过 GC-MS 进行测

定，色谱柱为 SH-Rxi-5Sil MS(L 30 m，ID 0.25，DF 

0.25)，配备自动进样器。柱温箱初始温度为 60 ℃，

离子源温度为 200 ℃，进样口温度为 280 ℃，接口温

度为 280 ℃，线速度为 36.5 cm/s，升温程序为：60 ℃

保持 0 min，以 15 ℃/min 升至 150 ℃保持 1 min，

以 20 ℃/min 升至 180 ℃保持 1 min，以 20 ℃/min

升至 300 ℃保持 1 min。 

通过 EPR 鉴定体系中的自由基种类，检测波段

为 X-波段，微波功率为 6.33 MW，谐振频率为

9.42 GHz，调制幅度为 1.0 G，调制频率为 100 kHz。 

通过 GC-MS 检测对羟基联苯的产物，色谱柱为 

SH-Rxi-5Sil MS(L 30 m，ID 0.25，DF 0.25)，配备自

动进样器。色谱条件如下：柱箱初始温度为 60 ℃，

离子源温度为 200 ℃，进样口温度为 280 ℃，接口

温度为 280 ℃，压力 57.5 kPa，柱流量 1.0 ml/min，

线速度为 36.5 cm/s，不分流高压(压力 250.0 kPa，时

间 1.0 min)进样，升温程序为 60  ℃ 保持 0 min，再

以 10 /min ℃ 升至 310 ℃保持 1 min。 

1.5  数据处理 

对羟基联苯降解率与残留率的计算公式如下： 

对羟基联苯降解率(%)=(C0–Ct)/C0×100% (1) 

对羟基联苯残留率(%)= Ct/C0×100% (2) 
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式中：C0 为对羟基联苯的初始浓度，mg/L；Ct 为反

应开始后 t 时刻对羟基联苯的浓度，mg/L。 

2  结果与讨论 

2.1  铁碳纳米材料的制备与表征 

采用球磨法制备铁碳纳米材料(Fe-C)，根据预试

验优化了球磨的参数，试验中球磨转速 120 r/min，

正转 5 min 停 2 min，反转 5 min 停 2 min，运行 120 h，

每隔 24 h 取样进行检测，球料比为 2.3，对不同时间

制备的材料进行表征，结果如图 1 所示。图 1A 为不

同球磨时间材料颗粒的水合粒径变化，可以看出，球

磨 1 d 后材料的水合粒径可达 550 nm，随着球磨时间

的延长，水合粒径变化不显著，水合粒径较大的原因

主要是颗粒的团聚导致的。图 1B 和图 1C 是球磨所

得材料的扫描电镜(SEM)和透射电镜(TEM)图片，可

以看出，所得材料呈片状或球状，在大颗粒表面附着

大量细小纳米颗粒，利用 TEM 的粒径分布分析发现

(图 1D)，碳材料表面分布粒径为 15 nm 左右的纳米

颗粒，结合图 1E 元素分布图中 C 元素的 K 线、Fe

元素的 K 线和 Fe 元素的 L 线可以看出，所制备的材

料中铁(Fe)、碳(C)分布均匀。以上结果表明，通过球

磨法成功制备了 Fe-C。 

2.2  铁碳纳米材料活化过硫酸盐降解对羟基联苯

的活性与效率 

Fe-C 活化 PS 降解对羟基联苯的效果如图 2 所

示。从图 2 可以看出，对羟基联苯的降解效率随着

P S 的浓度增大而逐渐增加，当 P S 的浓度为

0.21 mmol/L 时，对羟基联苯在 120 min 内降解率可 

 

(A：不同球磨时间的水合粒径；B：SEM 图；C：TEM 图；D：粒径分布；E：元素分布) 

图 1  铁碳纳米材料的表征 
Fig. 1  Material characterizations  
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图 2  PS 浓度对对羟基联苯降解的影响(Fe-C=0.10 g/L) 
Fig. 2  Effect of PS concentrations on degradation of p-hydroxybiphenyl 

 

达 60%，继续增加 PS 的浓度至 0.50 mmol/L 时，污

染物在 120 min 内基本能够被完全降解。对羟基联苯

的降解动力学能够很好地用准一级动力学方程拟合

(图 2B)，随着 PS 的浓度从 0.21 mmol/L 增加至

1.68 mmol/L，其降解的准一级动力学常数 (k)也由

0.002 5 增加到 0.016 5。以上结果说明，增加 PS 的

浓度显著促进了对羟基联苯的降解速率，主要原因是

随着氧化剂浓度的增加，反应体系中被 Fe-C 活化产

生参与反应自由基的速率增加，所得到的活性物质越

来越多，增加了各活性物质与污染物的接触，从而使

得污染物降解的速率加快。 

进一步研究 Fe-C 添加量对对羟基联苯降解的影

响，结果如图 3 所示。从图 3 可以看出，当 Fe-C 投加

量为 0.05 g/L 时，污染物在 120 min 内降解达 76.5%，

将 Fe-C 投加量增加到 0.10 g/L 时，污染物在 120 min

内基本降解，其 k 值由 0.003 8 增加到 0.016 5；当 Fe-C

投加量增加到 0.2 g/L 和 0.50 g/L 时，污染物在 60 min

内降解达 91.8% 和 93.1%，其 k 值也分别增加至

0.042 6 和 0.046 9。这是因为增加 Fe-C 的投加量，反

应体系中能被用来活化氧化剂的活性位点随之增加，

从而使得产生活性物质的速率增加，导致污染物的降

解速率加快。但进一步增加 Fe-C 的投加量到 1.00 g/L

时，污染物在 120 min 内的降解率只有 88%，其 k 也

降低到了 0.018 7，这是因为过量的 Fe-C 会跟体系中

产生的自由基反应，竞争消耗了一部分参与污染物降

解的自由基，从而导致污染物降解效率下降。 

 

图 3  Fe-C 添加量对对羟基联苯降解的影响(PS 0.50 mmol/L) 
Fig. 3  Effect of Fe-C concentrations on degradation of p-hydroxybiphenyl 

 

2.3  铁碳纳米材料活化过硫酸盐活性与纳米铁粉

的对比 

通过上述试验对 Fe-C 和 PS 剂量的优化，发现

在对羟基联苯初始浓度 10 mg/L 条件下，Fe-C 的投

加量为 0.10 g/L、PS 浓度为 0.50 mmol/L 时，Fe-C 和

PS 使用量最少且降解效果良好。水溶液中作为对照，
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在相同试验条件下，对比了单独碳材料(C)、纳米铁

粉(Fe)活化 PS 降解对羟基联苯的效果，结果如图 4

所示。按照 Fe-C 中 Fe 含量为 50.23% 的比例，单独

纳米铁粉的用量为 0.05 g/L 时，可以看出，纳米铁粉

同样具有高效活化 PS 降解对羟基联苯的能力，

120 min 能将对羟基联苯彻底降解，说明纳米铁粉也

能够高效活化 PS 降解对羟基联苯。但在实际的土壤

修复应用中，商业纳米铁粉的价格(1 000 元/kg)要远

高于本研究的 Fe-C(10 元/kg)，而碳材料的引入会增

加纳米铁材料在土壤中的迁移和增加其在土壤复杂

体系中的活性。  

 

图 4  不同纳米材料活化 PS 降解对羟基联苯 
Fig. 4  Different nanomaterials activated PS to degrade 

p-hydroxybiphenyl 
 

2.4  初始 pH 和环境阴离子对降解效果的影响 

在活化过硫酸盐降解有机污染物的过程中，反应

体系的 pH 对污染物的降解影响较大，因此本研究考

察了不同pH下Fe-C活化PS降解对羟基联苯的效果，

结果如图 5 所示。由图 5 可以看出，初始 pH 在 3 ~ 9

范围内，对羟基联苯都能够被很好地降解，降解率都

在 94.1% 以上。总体来说，随着 pH 下降，对羟基联

苯的降解速率逐渐增大，主要原因是在低 pH 时，Fe-C

中的铁会被逐渐溶解，溶出的二价铁离子能够促进

PS 的活化，从而增加了污染物的降解效率；当 pH

为 11 时，对羟基联苯仅降解了 20.5%，这是因为在

pH 升至 11 时，溶液呈絮凝状，溶液中的铁离子被沉

淀，导致反应被抑制。 

本研究发现，环境中存在的阴离子(Cl–、NO3
–、

H2PO4
–、HCO3

– 等)会对活化 PS 中的自由基有着猝灭

作用，从而抑制污染物的降解，结果如图 6 所示。

Cl–的加入显著促进了对羟基联苯的降解(图 6A)，主

要原因可能是加入的 Cl– 可以与体系中的 ·OH 和

SO4
·– 反应生成含氯的活性自由基。虽然所生成的含 

 

图 5  初始 pH 对对羟基联苯降解的影响(Fe-C 0.10 g/L、
PS 0.50 mmol/L) 

Fig. 5  Effect of initial pH on degradation of p-hydroxybiphenyl 

 
氯自由基的氧化还原电位比 ·OH 和 SO4

·–低，却能够与

对羟基联苯发生反应，从而促进其降解，相关反应

式如下[28-30]： 

·OH+Cl HOCI- -  (3) 
+

2HOCl H Cl H O   -  (4) 
2

4 4SO Cl Cl +SO      (5) 

2Cl Cl Cl     (6) 

2Cl OH HOCl+Cl     (7) 

而 NO3
– 的加入与 Cl– 有着类似的结果，其也显

著促进了对羟基联苯的降解(图 6B)，主要原因可能

是·OH 和 SO4
·– 转化为硝酸根自由基促进了对羟基联

苯的硝基化降解过程[31-32]，相关反应式(式(8) ~ (10))

如下。除此之外，Cl–、NO3
– 的存在转化了一部分·OH

和 SO4
·–，避免了·OH 和 SO4

·– 的自猝灭和相互反应，

. .
4 4SO , SO

k   =4.0×108 mol/(L·s) ， k·OH, ·OH =5.5×109 

mol/(L·s)，
4SO

k - , ·OH =1.0×1010 mol/(L·s)，从而表现出

对反应的促进作用。 

3 3OH+NO OH +NO     (8) 
2

4 3 4 3SO NO SO NO       (9) 

3 2 aq 2NO H O+e NO 2OH       (10) 

如图 6C 和 6D 所示，H2PO4
–和 HCO3

– 的加入抑

制了反应的进行，这是因为 H2PO4
– 和 HCO3

– 的加入，

猝灭了体系中 OH 和 SO4
·–，使得降解无法进行[31, 33]，

相关反应式如下： 

3 2 3OH+HCO H O+CO    (11) 

4 3 4 3SO HCO HSO +CO      (12) 

2 4 2 4OH+H PO OH H PO      (13) 
2

4 2 4 4 2 4SO H PO SO H PO       (14) 
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图 6  环境阴离子对对羟基联苯降解的影响(Fe-C 0.10 g/L，PS 0.50 mmol/L) 
Fig. 6  Effect of environmental anions on degradation of p-hydroxybiphenyl 

 

2.5  铁碳纳米材料活化过硫酸盐的机制及降解对

羟基联苯可能的途径 

通过自由基猝灭试验和电子顺磁共振光谱鉴定

Fe-C活化 PS体系中的自由基类型以研究此过程的活

化机制。甲醇(MeOH)可以用来猝灭·OH 和 SO4
·–，

其二级反应动力学常数分别为 k·OH, MeOH =(1.2 ~ 2.8) 

× 109 mol/(L·s)；
4SO

k - , MeOH =(1.6 ~ 2.8)×109 mol/(L·s)；

叔丁醇(t-BuOH)可以用来猝灭·OH，其二级反应动力

学常数分别为 k·OH, t-BuOH =(3.8 ~ 7.6)×108 mol/(L·s)；

4SO
k - , t-BuOH =(4.0 ~ 9.1)×105 mol/(L·s)，其自由基猝灭试

验结果如图 7A 所示，可以看出，当加入 0.20 mmol/L

叔丁醇时，对羟基联苯去除率较对照减少了 12.8%，

叔丁醇增加至 1.00 mmol/L 时，去除率降到 46.9%；

而加入 0.20 mmol/L 甲醇时，对羟基联苯去除率较对

照减少了 43.1%，甲醇增加至 1.00 mmol/L 时，去除

率降到 19.7%，说明该体系中存在·OH 和 SO4
·–，而

高浓度的甲醇并没有完全猝灭反应，说明该体系中

还存在其他能够降解对羟基联苯的活性物质。通过

电子顺磁共振光谱(图 7B)可以看出，该体系中不仅存 

在·OH 和 4SO ，还存在单线态氧(1O2)参与了反应。 

综上所述，Fe-C 活化过硫酸盐的主要机制包括

了自由基和非自由基机制，Fe-C 中铁通过电子传递

给过硫酸盐导致其分解为 4SO ，其进一步与水反应

形成了·OH[26-27,30,34]，相关过程见反应式(15) ~ (20)；

同时过硫酸盐被活性炭活化分解生成 HO2
–，生成的

HO2
– 在过量的过硫酸盐体系中生成 O2

·–，最后 O2
·– 重

组形成 1O2
[27, 35]，反应过程(式(21) ~ (23))如下： 

0 2 2 2
2 8 4 4Fe 2S O Fe 2SO 2SO        (15) 

2 2 3 2
2 8 4 4Fe S O Fe SO SO         (16) 

0 3 2Fe Fe Fe    (17) 
2

4 4SO OH OH+SO      (18) 
2 +

4 2 4SO H O OH+SO H      (19) 
2 3 2

4 4SO Fe Fe SO       (20) 
2 2 +

2 8 2 2 4S O 2H O HO 2SO 3H       (21) 
2 2 +

2 8 2 4 4 2S O HO SO SO O H          (22) 
1

2 2 2 2 22O 2H O O H O 2OH      (23) 
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图 7  自由基猝灭剂对对羟基联苯降解的影响(A)及 Fe-C 活化 PS 体系中 EPR 图谱(B) 
Fig. 7  Effect of free radical quencher on degradation of p-hydroxybiphenyl(A)and EPR spectrum of activated PS system with iron-carbon 

nanomaterials(B) 

 
通过 GC-MS 对降解产物进行检测，筛选出 8 种

产物，如图 8 所示，分别编号为 α、β、χ、δ、ε、、

γ、η，主要是对羟基联苯的羟基化和开环矿化的产物，

说明 Fe-C 活化 PS 能够实现对羟基联苯的矿化降解。

进一步解析对羟基联苯的可能降解途径，由于反应体

系中同时存在·OH 和 SO4
·–自由基，·OH 可以直接加成

到连羟基的苯环上，也可在酚基对位(4')上将氢取代

生成物质 ，再通过取代、加成、水解步骤开环生成

物质 χ，随后开环生成物质 α 和 γ 等醇类物质，最后

矿化成二氧化碳和水；而 4SO 通过加成到对羟基联

苯的任一苯环上，再脱去 SO4
2– 生成苯基正离子后水

解，再通过 1O2 生成物质 β、物质 δ 和物质 ε，最后

完成彻底矿化。 

2.6  铁碳纳米材料活化过硫酸盐反应体系在土壤

中的降解效果 

为了进一步验证 Fe-C 活化 PS 降解对羟基联苯

的效果，研究了其在土壤中对对羟基联苯的降解过

程，如图 9A 所示。PS 的投入量为 0.05 g/L，在不加

Fe-C 时，对羟基联苯在 240 min 内降解了 26.3%，这

是因为供试土壤为红壤，含铁量较高，土壤背景中的

铁含量能够活化 PS 降解对羟基联苯；当加入 0.05 ~ 

0.20 g/L Fe-C 时，污染物在 240 min 内的降解率可提

高至 60% 左右，说明 Fe-C 的加入能够活化 PS 促进

污染物的降解。由图 9B 可以看出，当只加 Fe-C 时，

污染物几乎不发生降解；当只加入 0.10 g/L 的 PS 时，

对羟基联苯在 8 h内降解了 60%；当同时加入 0.10 g/L  

 

图 8  对羟基联苯降解产物及可能途径 
Fig. 8  Products and possible pathways of p-hydroxybiphenyl degradation 
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图 9  土壤中对羟基联苯的降解效果 
Fig. 9  Degradation of p-hydroxybiphenyl in soil 

 
Fe-C 和 0.10 g/L PS 时，在 480 min 内对羟基联苯降

解了 85% 以上，说明 Fe-C 活化 PS 反应体系能够用

于实际的对羟基联苯污染的土壤修复。 

3  结论 

1)采用工业球磨技术，以生物质炭和工业铁粉作

为原料，成功制备出了铁碳纳米复合材料，为用于环

境修复领域纳米材料的批量生产提供了新方法。 

2)在水体系中，铁碳复合纳米材料的投加量为

0.10 g/L、过硫酸钠的投加浓度为 0.50 mmol/L 即可

获得良好的降解效果，同时研究发现体系中 ·OH 和

SO4
·– 是主要反应活性物质，另外还存在少量的 1O2

参与了反应。该反应体系作用 pH 范围广、不受氯离

子和硝酸盐干扰，对不同的有机污染物都有良好的去

除能力。 

3)铁碳复合纳米材料和过硫酸钠的反应体系对

土壤中的污染物同样具有很好的去除效果，该反应体

系在有机污染废水的处理和有机污染土壤的修复中

都具有一定的应用前景。 
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