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热活化过硫酸盐降解水中的普萘洛尔∗
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摘　 要　 利用热活化过硫酸盐（ＰＳ）技术降解水中的普萘洛尔（ＰＲＯ），探究 ＰＳ 初始浓度、温度、初始 ｐＨ 以及

自然水体成分对其降解的影响．结果表明，ＰＲＯ 的降解过程符合准一级反应动力学规律，增加 ＰＳ 初始浓度和

升高温度都可以显著提高 ＰＲＯ 的降解速率常数（ｋｏｂｓ）．碱性条件下 ＰＲＯ 的降解效果明显好于酸性和中性条

件．自由基清除实验表明，在酸性和中性条件下，ＳＯ·－
４ 是体系主要的氧化物种，而在碱性条件下，ＨＯ·对 ＰＲＯ

的降解起主导作用．自然水体中的ＨＣＯ－
３ 对 ＰＲＯ 的降解有显著的促进作用，而腐殖酸（ＨＡ）则强烈抑制 ＰＲＯ

的降解．增加 ＰＳ 初始浓度可以显著提高 ＰＲＯ 的矿化率．
关键词　 普萘洛尔， 热活化， 过硫酸盐， 降解．
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β 受体阻滞剂作为心血管类疾病的主要治疗药物，在世界各国的使用量巨大，其中阿替洛尔、美托

洛尔和普萘洛尔在临床上最为常用［１⁃２］ ．由于难生物降解，常规的污水处理工艺不能够完全去除，β 受体

阻滞剂在水环境中被频繁检测出来，浓度达到 ｎｇ·Ｌ－１—μｇ·Ｌ－１级别［３⁃４］ ．根据相关报道，β 受体阻滞剂在

意大利河流中的检测浓度达到 ２４０ ｎｇ·Ｌ－１［５］，在美国多个污水处理厂出水中的检测浓度也达到
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２．０ μｇ·Ｌ－１［６］ ．普萘洛尔（ＰＲＯ）是目前应用最为广泛的 β 受体阻滞剂，主要用来治疗高血压、心绞痛和心

律不齐等．大量研究表明水环境中低浓度的 ＰＲＯ 对水体中动物的生殖系统及植物的光合作用都有明显

的影响［７］ ．水环境中存在的 ＰＲＯ 已经严重影响到水产食品的安全，进而威胁人类的健康和生命安全，因
此对水环境中 ＰＲＯ 残留量的控制和去除具有重要的意义．

高级氧化工艺被认为是去除水环境中有毒和难降解有机污染物的有效替代技术．传统的高级氧化

工艺，比如 ＵＶ ／ Ｈ２Ｏ２、ＵＶ ／ ＴｉＯ２和 Ｆｅｎｔｏｎ 法等均是以产生强氧化性的羟基自由基（ＨＯ·）来降解有机污

染物［８］ ．基于过硫酸盐（Ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ，ＰＳ）活化的新型高级氧化工艺，近年来由于在土壤和地下水的原位化

学氧化修复以及难降解有机废水处理中的应用也引起人们的广泛关注［９］ ．和ＨＯ·相比，过硫酸盐活化产

生的硫酸根自由基（ＳＯ·－
４ ）不仅具有更高的氧化还原电位（Ｅ０ ＝ ２．５—３．１ Ｖ） ［１０］，更长的半衰期，而且具

有选择性，主要通过电子转移的途径来氧化降解有机污染物［１１］ ．ＰＳ 的活化方式主要有热活化［１２］、ＵＶ 活

化［１３］、过渡金属离子活化［１４］和碱活化［１５］等．过渡金属离子活化受 ｐＨ 影响较大，通常在酸性条件下才具

有较好的去除效果，而热活化和 ＵＶ 活化受 ｐＨ 影响较小，氧化性强且反应条件温和，已经广泛应用于土

壤和地下水中污染物的去除［１６］ ．目前，ＰＲＯ 的处理方法主要还是基于ＨＯ·的高级氧化工艺，主要包括光

催化氧化［１７］、ＵＶ ／ Ｏ３
［１８］、ＵＶ ／ Ｈ２Ｏ２

［１９］和电 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化［２０］ 等，然而基于 ＳＯ·－
４ 高级氧化工艺处理方法的

研究鲜有报道．
本研究尝试利用热活化过硫酸盐技术降解水环境中的 ＰＲＯ，着重考察 ＰＳ 初始浓度、温度、初始 ｐＨ

以及自然水体成分对其降解的影响，同时通过自由基清除实验鉴定活化体系在不同 ｐＨ 条件下起主要

作用的自由基，以期为该技术在工程实际中的应用研究提供相关理论依据．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 材料与试剂

盐酸普萘洛尔（纯度＞９９％，美国 Ｓｉｇｍａ 公司）；过硫酸钠（分析纯，天津市大茂化学试剂厂）；硫代硫

酸钠、碳酸氢钠、磷酸二氢钾（分析纯，国药集团化学试剂有限公司）；腐植酸（上海阿拉丁公司）；乙腈、
乙醇和叔丁醇（色谱纯，美国 ＡＣＳ 恩科化学公司）；实验过程用水均为超纯水．用超纯水配置浓度为

３ ｍｍｏｌ·Ｌ－１的 ＰＲＯ 母液，并放于 ４ ℃冰箱保存，反应溶液由母液加超纯水稀释得到．
１．２　 实验方法

将 １５０ ｍＬ 初始浓度为 ２０ μｍｏｌ·Ｌ－１的 ＰＲＯ 反应液加入到 ２５０ ｍＬ 棕色锥形瓶中，用 １％ Ｈ２ＳＯ４和

ＮａＯＨ 调节溶液 ｐＨ 后置于恒温水浴装置，待预热到指定温度，加入过硫酸钠开始反应．每隔 １０ ｍｉｎ，取
出 １．０ ｍＬ 样品并立即用等体积过量的硫代硫酸钠混合以终止反应，然后用 ＨＰＬＣ 测定 ＰＲＯ 的剩余浓

度．每个时间点的样品至少设 ３ 个重复，结果取平均值．
在该体系中分别考察不同 ＰＳ 初始浓度、温度、初始 ｐＨ、ＮａＨＣＯ３浓度和 ＨＡ 浓度条件下 ＰＲＯ 的降

解情况．自由基鉴定实验中，用乙醇或叔丁醇作自由基清除剂，在同样条件下考察 ＰＲＯ 的降解情况．
１．３　 分析方法

ＰＲＯ 浓度采用日本岛津 ＬＣ⁃２０ＡＴ 高效液相色谱仪进行测定，色谱条件：色谱柱为岛津 ＶＰ⁃ＯＤＳ 柱

（４．６ ｍｍ×１５０ ｍｍ，５ μｍ），流动相为乙腈：ｐＨ ３．０ 的磷酸缓冲溶液＝ ３５∶６５（体积比），检测器为光电二极

管阵列检测器（ＳＰＤ⁃Ｍ２０Ａ），检测波长为 ２１３ ｎｍ，流速为 １．０ ｍＬ·ｍｉｎ－１，进样量 １０ μＬ，柱温为 ４０ ℃ ．ＴＯＣ
采用日本岛津 ＴＯＣ－ＶＣＰＨ 型总有机碳分析仪进行测定．溶液 ｐＨ 采用上海雷磁 ＰＨＳ⁃３Ｃ 型 ｐＨ 计进行

测定．

２　 结果与讨论（Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 ＰＳ 初始浓度对 ＰＲＯ 降解的影响

ＰＳ 初始浓度能够直接影响 ＳＯ·－
４ 的平衡浓度，因此对热活化体系中污染物降解的影响不可忽视［２１］ ．

本研究在初始 ｐＨ 值为 ７．０，温度为 ６０ ℃的条件下，考察 ＰＳ 初始浓度（０、０．５、１．０、１．５、２．０、３．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）
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对 ＰＲＯ 降解的影响．如图 １（ａ）所示，随着 ＰＳ 初始浓度的增加，ＰＲＯ 的降解速率显著加快．当 ＰＳ 初始浓

度为 ０．５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 在 ６０ ｍｉｎ 内只有 ４５．５％的去除率；而当 ＰＳ 初始浓度增加到 ３．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，
６０ ｍｉｎ内 ＰＲＯ 的去除率则达到 ９８％．此外，当 ＰＳ 初始浓度为 ０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 几乎没有发生降解，这
说明 ＰＲＯ 具有热稳定性，ＰＲＯ 的降解主要是与热活化体系中活性自由基发生反应的结果．在热活化体

系中，随着 ＰＳ 初始浓度的增加，反应体系活化形成的氧化物种增多，从而使 ＰＲＯ 的降解速率加快． 此

外，ＰＲＯ 的降解过程可以用准一级反应动力学方程拟合：

－ ｄ ＰＲＯ[ ]

ｄｔ
＝ ｋｏｂｓ ＰＲＯ[ ] （１）

ｋｏｂｓ ＝ ∑ｋｉαｉ ＰＳ[ ] （２）

式中，ｋｏｂｓ为表观一级反应速率常数（ｍｉｎ－１），［ＰＲＯ］为 ＰＲＯ 在反应时间 ｔ 的浓度，αｉ为一定温度下 ＰＳ 活化产

生某一自由基（比如 ＳＯ·－
４ 等）的产率，ｋｉ为 ＰＲＯ 与这种自由基的二级反应速率常数（Ｌ·ｍｏｌ－１·ｍｉｎ－１）．ＳＯ·－

４ 通

常被认为是热活化过硫酸盐体系降解污染物的主要自由基［２２］，然而其他的自由基，比如ＨＯ·等也可能

在 ＰＲＯ 的降解过程中发挥作用．图 １（ｂ）展示了降解速率常数 ｋｏｂｓ随 ＰＳ 初始浓度的变化情况，从图 １（ｂ）
中可知，ｋｏｂｓ随 ＰＳ 初始浓度的增加而线性增加．这说明 ＰＲＯ 的降解速率和溶液中氧化剂的浓度呈正比．
由于热活化体系中对 ＰＲＯ 降解起主要作用的是 ＰＳ 活化产生的各种自由基，因此可知热活化体系自由

基的产量随 ＰＳ 初始浓度的增加而线性增加．

图 １　 （ａ） ＰＳ 初始浓度对热活化过硫酸盐降解 ＰＲＯ 的影响；（ｂ） 准一级反应速率常数 ｋｏｂｓ与 ＰＳ 浓度的关系

Ｆｉｇ．１　 （ａ） Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｉｎｉｔｉａｌ ＰＳ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｎ ＰＲＯ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ ｈｅａｔ⁃ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ；
（ｂ） Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｐｓｅｕｄｏ－fiｒｓｔ－ｏｒｄｅｒ ｒａｔｅ ｃｏｎｓｔａｎｔ ｋｏｂｓ ａｎｄ ＰＳ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

２．２　 温度对 ＰＲＯ 降解的影响

温度能够直接影响 ＰＳ 的活化效率，在热活化体系降解污染物的过程中起着至关重要的作用． 本研

究设定 ＰＳ 初始浓度为 １．５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，初始 ｐＨ 值为 ７．０，在 ４０—７０ ℃的范围内考察温度对 ＰＲＯ 降解的

影响．如图 ２（ａ）所示，ＰＲＯ 的降解速率随温度的升高而显著加快．当温度从 ４０ ℃增加到 ７０ ℃，ＰＲＯ 在

６０ ｍｉｎ内的去除率从 １２．５％增加到 １００％，降解速率常数 ｋｏｂｓ也从 ０．００２１５ ｍｉｎ－１增加到 ０．１３１７１ ｍｉｎ－１ ．随
着反应溶液温度的升高，ＰＳ 的活化效率增强，反应溶液中活性自由基的浓度随之增加，从而加快 ＰＲＯ
的降解．此外，根据热力学定律，降解速率常数 ｋｏｂｓ也会随着温度的升高而增大．图 ２（ｂ）所示为 ｋｏｂｓ随反应

温度 Ｔ 的变化情况，从图 ２（ｂ）中可知，两者之间的关系遵循阿仑尼乌斯方程：

ｌｎ ｋｏｂｓ ＝ ｌｎＡ －
Ｅａ

ＲＴ
（３）

式中，Ｅａ为反应的表观活化能（Ｊ·ｍｏｌ－１），Ａ 为指前因子，Ｒ 为气体常数（８．３１４ Ｊ·ｍｏｌ－１·Ｋ－１），Ｔ 为绝对温

度．从图 ２ 可知，ｌｎ ｋｏｂｓ随 １ ／ Ｔ 的增加而线性减小．由此可以计算出热活化体系降解 ＰＲＯ 反应的表观活化

能为 １２０．６６ ｋＪ·ｍｏｌ－１ ．该值与以往报道的应用热活化技术降解 β 受体阻滞剂比索洛尔（ＢＩＳ）得到的

１１９．８±１０．８ ｋＪ·ｍｏｌ－１［２３］ 非常接近， 但是低于应用热活化技术降解布洛芬 （ ＩＢＵ） 得到的 １６８ ±
９．５ ｋＪ·ｍｏｌ－１［２４］ ．这说明热活化体系对 ＰＲＯ 和 ＢＩＳ 有相近的降解能力，而相比于前两种物质，ＩＢＵ 则更加
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难以被氧化．

图 ２　 （ａ） 温度对热活化过硫酸盐降解 ＰＲＯ 的影响；（ｂ） ｌｎｋｏｂｓ与 Ｔ－１的关系

Ｆｉｇ．２　 （ａ） Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ ｏｎ ＰＲＯ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ ｈｅａｔ⁃ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ； （ｂ） Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｌｎｋｏｂｓ ａｎｄ Ｔ－１

２．３　 初始 ｐＨ 对 ＰＲＯ 降解的影响

溶液初始 ｐＨ 可以影响 ＳＯ·－
４ 的形成和转换，同时可能改变污染物的存在形态，因此在热活化体系

当中扮演着复杂的角色［２５］ ．本研究设置温度为 ６０ ℃，ＰＳ 初始浓度为 １．５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，考察初始 ｐＨ 值在

４．０—１０．０ 的范围内 ＰＲＯ 的降解情况．从图 ３ 可知，酸性和中性条件下 ＰＲＯ 的去除率并没有显著变化，
６０ ｍｉｎ 内 ＰＲＯ 最高只有 ８３．８％的去除率；而当初始 ｐＨ 由中性转化到碱性时，ＰＲＯ 的去除率逐渐提高，
特别当初始 ｐＨ 值增加到 １０．０ 时，ＰＲＯ 的去除率达到 ９７．８％．显然，碱性条件下 ＰＲＯ 的降解效果要好于

酸性和中性条件．

图 ３　 初始 ｐＨ 对热活化过硫酸盐降解 ＰＲＯ 的影响

Ｆｉｇ．３　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｉｎｉｔｉａｌ ｐＨ ｏｎ ＰＲＯ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ ｈｅａｔ⁃ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ

酸性和中性条件下 ＰＲＯ 的降解效果慢于碱性条件，很可能是由不同 ｐＨ 条件下反应体系自由基的

种类和活性不同造成的．在酸性条件下，ＰＳ 除可以直接活化产生 ＳＯ·－
４ 外，同时还会经历酸催化反应生

成更多的 ＳＯ·－
４ ，但高浓度的 ＳＯ·－

４ 会发生相互猝灭或者与 ＰＳ 反应生成氧化能力更弱的自由基，并最终

消耗体系的 ＰＳ［２６⁃２７］ ．在碱性条件下，ＳＯ·－
４ 可以和 Ｈ２Ｏ 或 ＯＨ－反应生成ＨＯ·［２８］，如式（４）和式（５）所示．

因此，在酸性和中性条件下，体系主要的自由基是 ＳＯ·－
４ ，而在碱性条件下，ＨＯ·可能会成为主要的自由

基．ＳＯ·－
４ 和ＨＯ·虽然都具有强氧化性，但对污染物的降解机制却不尽相同，其中 ＳＯ·－

４ 主要通过电子转

移的途径转化污染物［２９］，ＨＯ·则优先加成到 Ｃ＝Ｃ 双键，或者从 Ｃ—Ｈ、Ｎ—Ｈ 或 Ｏ—Ｈ 键上提取 Ｈ［３０］ ．
ＳＯ·－

４ ＋Ｈ２Ｏ →ＨＯ·＋ＳＯ２－
４ ＋Ｈ＋， ｋ Ｈ２Ｏ[ ] ＜３×１０３ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１ （４）

ＳＯ·－
４ ＋ＯＨ－ →ＨＯ·＋ＳＯ２－

４ ， ｋ＝（６．５±１．０）×１０７ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１ （５）
根据文献［３１］查得 ＰＲＯ 的 ｐＫａ ＝ ９．５３，因此 ＰＲＯ 具有两种存在形态．不同 ｐＨ 条件下 ＰＲＯ 的形态分

布如图 ４ 所示．从图 ４ 中可知，当 ｐＨ＜ｐＫａ时，ＰＲＯ 主要以一价阳离子的形态存在；而当 ｐＨ＞ｐＫａ时，ＰＲＯ
主要以分子形态存在．在溶液初始 ｐＨ 值从 ４．０ 升高至 １０．０ 的过程，质子化形态 ＰＲＯ 的比率下降，去质



　 ２ 期 马京帅等：热活化过硫酸盐降解水中的普萘洛尔 ２２５　　

子化 ＰＲＯ 的比率升高，去质子化氨基上未配对电子的可利用性提高，失去电子的胺类化合物更容易受

到ＨＯ·的攻击， 所以 ＰＲＯ 在碱性条件呈现出较高的降解速率．酸性条件下 ＰＲＯ 没有呈现较高的降解速

率，则是由于 ＳＯ·－
４ 的相互猝灭或者反应转化成能力更弱自由基的结果．

图 ４　 不同 ｐＨ 条件下 ＰＲＯ 的形态分布图

Ｆｉｇ．４　 Ｓｐｅｃｉｅｓ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ＰＲＯ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ

２．４　 自由基的鉴定

为了阐明 ＰＲＯ 在热活化体系的降解机制，对不同 ｐＨ 条件下参与降解的主要自由基进行鉴定．由于

乙醇（ＥｔＯＨ）与 ＳＯ·－
４ 和ＨＯ·都具有较高的反应速率，可以同时清除体系中的 ＳＯ·－

４ 和ＨＯ·；而叔丁醇

（ＴＢＡ）与 ＳＯ·－
４ 的反应速率要远远低于与ＨＯ·的反应速率，可以选择性清除ＨＯ·［３２－３３］，所以本研究以

ＥｔＯＨ 和 ＴＢＡ 作为自由基清除剂鉴别不同 ｐＨ 条件下起主要作用的自由基．设置温度为 ６０ ℃，ＰＳ 初始浓

度为 １．５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，分别在初始 ｐＨ 值为 ４．０、７．０ 和 １０．０ 的条件下，加入不同浓度梯度的 ＥｔＯＨ 或 ＴＢＡ，
考察 ＰＲＯ 的降解情况．

图 ５　 ＥｔＯＨ 和 ＴＢＡ 作为自由基清除剂对热活化过硫酸盐降解 ＰＲＯ 的影响

Ｆｉｇ．５　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＥｔＯＨ ａｎｄ ＴＢＡ ａｓ ｒａｄｉｃａｌ ｓｃａｖｅｎｇｅｒ ｏｎ ＰＲＯ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ ｈｅａｔ⁃ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ

由图 ５ 可知，在不同 ｐＨ 条件下，６０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１和 ６００ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＥｔＯＨ 的加入均抑制了 ＰＲＯ 的降解，
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而且抑制作用随 ＥｔＯＨ 浓度的增加而增强，当 ＥｔＯＨ 加入量达到 ６００ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 的降解几乎被全

部抑制．这说明不同 ｐＨ 条件下 ＰＲＯ 的降解都是氧化物种（ＳＯ·－
４ 和ＨＯ·）在起作用．当加入选择性清除

ＨＯ·的 ＴＢＡ 后，６０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＴＢＡ 对初始 ｐＨ 值为 ４．０ 和 ７．０ 的 ＰＲＯ 的降解几乎没有抑制作用，当 ＴＢＡ
增加到 ６００ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 的降解也只是稍微受到抑制．以上现象表明，酸性和中性条件下溶液中存

在浓度较高的是 ＳＯ·－
４ ，其对 ＰＲＯ 的降解起主导作用．当溶液初始 ｐＨ 值增加到 １０．０ 时，６０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１和

６００ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＴＢＡ 对 ＰＲＯ 降解的抑制作用都明显强于初始 ｐＨ 值为 ４．０ 和 ７．０ 条件下的抑制作用，这
说明碱性条件下ＨＯ·开始成为体系主要的氧化物种，其可能对 ＰＲＯ 的降解起主导作用．
２．５　 自然水体成分对 ＰＲＯ 降解的影响

ＨＣＯ－
３ 和 ＨＡ 在自然水体中广泛存在，而且浓度较高，其中ＨＣＯ－

３ 会对水体的碱度产生影响，而 ＨＡ
由于结构中的富电子基团容易被 ＳＯ·－

４ 和ＨＯ·等亲电自由基攻击，通常都扮演着自由基清除剂的角

色［３４］，因此它们对 ＰＲＯ 降解的影响不容忽视．本研究在温度为 ６０ ℃，ＰＳ 初始浓度为 １．５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，初始

ｐＨ 值为 ７．０ 的条件下，考察ＨＣＯ－
３ 和 ＨＡ 对 ＰＲＯ 降解的影响．

不同浓度ＨＣＯ－
３（１、５、１０、２０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）对 ＰＲＯ 降解的影响如图 ６（ａ）所示，从图 ６（ａ）中可知ＨＣＯ－

３

对 ＰＲＯ 的降解有显著的促进作用，但是促进作用随ＨＣＯ－
３ 浓度的增加而减弱．未加入ＨＣＯ－

３ 时，ＰＲＯ 在

６０ ｍｉｎ 内只有 ８２．４％的去除率，而当加入 １ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ＨＣＯ－
３ 时，ＰＲＯ 的去除率达到 ９９．８％．随着ＨＣＯ－

３ 浓

度的增加，促进作用在减弱，但ＨＣＯ－
３ 浓度增加到 ２０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 去除率依然可以达到 ９８．４％，

ＨＣＯ－
３ 对 ＰＲＯ 降解的促进作用不容忽视．ＨＣＯ－

３ 和ＣＯ２－
３ 作为 ＳＯ·－

４ 和ＨＯ·的猝灭剂，可以转化生成ＨＣＯ·３
和 ＣＯ·－

３
［３５］，如式（６）至（１０）所示．ＨＣＯ·３和ＣＯ·－

３ 与富电子化合物比如苯酚和苯胺等具有极高的反应速

率［３６］，而 ＰＲＯ 分子结构中的萘基团正是富电子基团，因此ＨＣＯ－
３ 的加入会促进 ＰＲＯ 的降解．此外，ＨＣＯ－

３

的加入会增加溶液的碱度，而 ＰＲＯ 在碱性条件下的降解效果要好于酸性和中性条件，所以从增加碱度

方面考虑，ＨＣＯ－
３ 的加入也会促进 ＰＲＯ 的降解．

ＨＯ·＋ＣＯ２－
３ →ＣＯ·－

３ ＋ＯＨ－， ｋ＝ ３．９×１０８ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１ （６）
ＨＯ·＋ＨＣＯ－

３ →ＣＯ·－
３ ＋Ｈ２Ｏ， ｋ＝ ８．５×１０６ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１ （７）

ＳＯ·－
４ ＋ＣＯ２－

３ →ＳＯ２－
４ ＋ＣＯ·－

３ ， ｋ＝ ６．１×１０６ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１ ｐＨ≥１１( ) （８）
ＳＯ·－

４ ＋ＨＣＯ－
３ →ＳＯ２－

４ ＋ＨＣＯ·３， ｋ＝ １．６×１０６ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１ ｐＨ＝ ８．４( ) （９）
ＨＣＯ·３↔Ｈ＋＋ＣＯ·－

３ ， ｐＫａ ＝ ９．５ （１０）
不同浓度 ＨＡ（１、５、１０ ｍｇ·Ｌ－１）对 ＰＲＯ 降解的影响如图 ６（ｂ）所示，从图 ６（ｂ）中可知，ＨＡ 对 ＰＲＯ

的降解有强烈的抑制作用， 并且抑制程度随 ＨＡ 浓度的增加而增强．ＨＡ 的添加浓度为 １ ｍｇ·Ｌ－１时，ＰＲＯ
在 ６０ ｍｉｎ 内还有 ７ ７．０％的去除率，而当添加浓度增加到 １０ ｍｇ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 的降解率只有 ２４．２％，远远

低于未加 ＨＡ 时的 ８２．４％．ＨＡ 分子中含有大量的羟基和胺基等富电子活性基团，这些富电子基团会和

ＰＲＯ 竞争溶液中的 ＳＯ·－
４ 和ＨＯ·等氧化物种，从而使 ＰＲＯ 的降解速率降低．

图 ６　 ＨＣＯ－
３（ａ）和 ＨＡ（ｂ）对热活化过硫酸盐降解 ＰＲＯ 的影响

Ｆｉｇ．６　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＨＣＯ－
３（ａ） ａｎｄ ＨＡ （ｂ） ｏｎ ＰＲＯ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ ｈｅａｔ⁃ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｐｅｒｓｕｌｆａｔｅ



　 ２ 期 马京帅等：热活化过硫酸盐降解水中的普萘洛尔 ２２７　　

２．６　 矿化率研究

如前所述，热活化过硫酸盐体系可以有效降解水中的 ＰＲＯ，但是由于芳香族有机物结构的稳定性，
其在降解过程中大部分会转化为中间产物，很难完全矿化为 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ．而相关研究表明在热活化体系

中增加 ＰＳ 初始浓度可以有效提高有机污染物的矿化率［２４］ ．因此本研究尝试通过改变 ＰＳ 的添加浓度来

探究 ＰＲＯ 的矿化程度，以期提高热活化体系中 ＰＲＯ 的矿化率．设定反应温度为 ６０ ℃，初始 ｐＨ 值为７．０，
反应时间为 ６０ ｍｉｎ，考察不同 ＰＳ 初始浓度下 ＰＲＯ 的矿化程度．如图 ７ 所示，随着 ＰＳ 初始浓度的增加，
ＰＲＯ 的矿化率逐渐增加．在 ＰＳ 初始浓度为 １．５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 在 ６０ ｍｉｎ 内的矿化率只有 １３．５％；而当

ＰＳ 初始浓度增加到 ９．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，ＰＲＯ 的矿化率达到 ９５．１％．因此，增加 ＰＳ 初始浓度可以显著提高

ＰＲＯ 的矿化率，甚至达到完全矿化．

图 ７　 ＰＳ 初始浓度对 ＰＲＯ 矿化率的影响

Ｆｉｇ．７　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｉｎｉｔｉａｌ ＰＳ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｎ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ ＰＲＯ

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１）ＲＰＯ 在热活化过硫酸盐体系中可以被有效降解，其降解过程符合准一级反应动力学规律．增加

ＰＳ 初始浓度和升高温度都可以显著提高 ＰＲＯ 的降解速率．相对于酸性和中性条件，碱性条件更有利于

ＰＲＯ 的降解．
（２）自由基清除实验表明，在酸性和中性条件下，ＳＯ·－

４ 是体系主要的氧化物种，而在碱性条件下，
ＨＯ·对 ＰＲＯ 的降解起主导作用．

（３）自然水体中的ＨＣＯ－
３ 对 ＰＲＯ 的降解有显著的促进作用，而 ＨＡ 则强烈抑制 ＰＲＯ 的降解．增加 ＰＳ

初始浓度可以显著提高 ＰＲＯ 的矿化率．
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