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摘要:采用 UV强化草酸络合 Fe2+活化过硫酸钠(PS)氧化降解苯胺，研究了 UV光照促进苯胺降解的作用机制，考察了 pH、草酸浓度和 UV光

照强度对 PS活化及苯胺降解的影响．结果表明，引入 UV光照后，草酸络合 Fe2+活化 PS体系中的 PS活化率和苯胺降解率分别提高了 68%和
41%．在该过程中，UV可通过光解或光电离水分子产生·OH、促进发生光化学 Fenton反应、直接活化 PS等作用机制降解苯胺，但通过光化学反

应促进 Fe2+循环转化是提高 PS持续活化效果和苯胺去除的首要作用机制;中碱性及强酸性环境因不利于 Fe(C2O4)
3－
3 形成，会对 PS 活化过

程产生抑制，但当初始 pH为 7和 9时，由于 PS活化分解促进反应体系 pH下降，PS活化及苯胺降解均取得较好效果;草酸浓度的增加有利于
PS活化，但当草酸浓度高于 2．5 mmol·L－1时，会对SO·－4 产生强烈竞争，导致苯胺降解率出现下降;增加 UV光照强度能显著促进 PS活化和苯胺

氧化去除，当 UV光照强度达到 117 μW·cm－2时，反应 150 min后，PS的分解率和苯胺的去除率均可达到 100%．
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Abstract: Enhanced oxidative degradation of aniline by sodium persulfate (PS) in the presence of ferrous oxalate and UV irradiation was studied． The

mechanisms of aniline degradation induced by UV irradiation and the effects of pH，oxalic acid concentration，UV irradiation intensity on PS activation

and aniline degradation were investigated． The obtained results indicated that the efficiency of PS activation and aniline degradation increased by 68% and

41%，respectively，when UV irradiation was introduced． The enhancement of aniline degradation in the presence of UV irradiation was probably attributed

to a variety of mechanisms，such as photochemical homolysis or ionization of H2O into·OH，photo－induced Fenton reaction and direct activation of PS，

but the transformation of Fe3+ to Fe2+ which accelerated the PS activation was the dominant mechanism． In addition，it was found that the neutral，alkaline

and extremely acidic conditions retarded the formation of Fe (C2O4)
3－
3 ，which might result in the low efficiency of PS activation． However，the efficiency

of PS activation and aniline degradation at initial pH of 7 and 9 were considerable due to the pH decrease during the reaction． The increase of oxalic acid

concentration promoted the PS activation，but when the concentration was higher than 2．5 mmol·L－1，the strong competition of sulfate radicals due to the

excessive oxalic acid reduced the aniline degradation efficiency． The efficiency of PS activation and aniline removal was improved significantly with the
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increase of UV irradiation intensity，and both of them achieved almost 100% in 150 min when the UV irradiation intensity was 117 μW·cm－2 ．

Keywords: UV irradiation; oxalic acid; chelated ferrous; persulfate; oxidation

1 引言( Introduction)

近年来，我国水体中有机物污染问题日益突

出，其中部分有机物是难降解的有毒有害有机物，

对水生态环境带来严重危害．难降解的有毒有害有
机污染物通过常规的物理、化学及生物处理方法难
以有效去除，而高级氧化技术是解决这个问题的一

种有效途径，其中基于硫酸根自由基(SO·－4 )的氧化
技术是近年来兴起的一种新型高级氧化技术，已引

起国内外学者越来越广泛的关注． SO·－4 因具有极强
的氧化能力(E0 = 2．5 ～ 3．1 V)，并可与有机污染物
发生抽氢反应、加成反应和电子转移过程，因此可
有效将难降解的大分子有机污染物氧化分解成小

分子，甚至最终矿化为 CO2和 H2O．目前，该方法已
被应用于土壤原位化学氧化修复(Medina et al．，
2018; Tsitonaki et al．，2010)和废水中有机污染物
的氧化去除过程(Devi et al．，2016)，并取得较好的
效果．
国内外研究者采用过渡金属 ( Liang et al．，

2004b)、热(Huang et al．，2002)、光(Yang et al．，
2010)、碱(Furman et al．，2010)等多种方式活化过
硫酸盐(PS)产生SO·－4 ，其中，通过过渡金属 Fe2+活
化所需活化能仅为 14．8 kcal·mol－1，低于热活化等
其他活化方式(Fordham et al．，1951; Kolthoff et al．，
1951)，能够更迅速活化 PS 产生SO·－4 ，因此被认为
是最经济有效的活化方法．但研究发现 Fe2+活化 PS
过程受 pH影响较大，在酸性极低或中碱性条件下
活化效果较差(Xu et al．，2010; 左传梅 2012)，同时
由于活化过程非常迅速，Fe2+在反应初期就被快速
彻底消耗，导致 PS 活化持续效果较差(Crimi et al．，
2007; Liang et al．，2004a)，另外大量游离态的还原
性 Fe2+对活化产生的SO·－4 产生强烈的淬灭作用，对
SO·－4 氧化降解有机污染物产生不利影响( Liang
et al． 2004b) ．针对上述问题，近年来，有研究者通过
分次投加 Fe2+的方法来降低 Fe2+的消耗及对SO·－4 的
淬灭( Jiang et al．，2013; Killian et al．，2007)，同时
也有研究者(Cui et al．，2017; Dong et al．，2017;
Han et al．，2015; Yu et al．，2018)尝试采用络合剂
络合 Fe2+，通过络合剂对 Fe2+的屏蔽效应，提高 Fe2+

对 pH的耐受性，并调控 Fe2+参与反应的速率，从而
提高了 Fe2+活化 PS氧化降解有机污染物的效率．然

而上述方法仍未彻底解决 Fe2+因浓度衰减并产生大
量 Fe3+累积导致 PS活化持续效果较差的问题．
为此，本研究基于络合 Fe2+活化 PS 过程，提出

通过采用 UV 光照促进反应体系中累积的 Fe3+向
Fe2+循环转化来提高 Fe2+持续活化 PS 氧化降解有
机污染物的能力．采用了具有较好光化学活性并广
泛存在于自然界中的草酸作为络合剂，选择具有强

致癌、致畸、致突变效应的重要化工中间体苯胺作
为模型污染物，研究了 UV 光照强化草酸络合 Fe2+

活化 PS 去除苯胺的主要作用机制及其主要影响
因素．

2 实验部分(Experimental section)

2．1 主要试剂
草酸(C2H2O4·2H2O)、5，5-二甲基-1-吡咯啉氮

氧化 物 ( C6 H11 NO，DMPO，97%)、三 氯 化 铁
(FeCl3·6H2O)购自阿拉丁化学试剂有限公司，过硫
酸钠(Na2S2O8)购自天津市科密欧化学试剂有限公

司，硫酸亚铁(FeSO4·7H2O)购自国药集团化学试剂
有限公司、碘化钾(KI)购自天津市天大化学试剂
厂，以上试剂均为分析纯．
2．2 实验仪器
高效液相色谱仪(LC-20A，日本 Shimadzu)、电

子顺磁共振波谱仪(EMX-8/2．7C，德国 BＲUKEＲ)、
紫外可见分光光度计(UV-2310Ⅱ，上海天美科技有
限公司)、低压汞灯(8 W，28 μW·cm－2;15 W，44
μW·cm－2;20 W，75 μW·cm－2;40 W，117 μW·cm－2，

Philips)、pH仪(pH510，美国 Eutech) ．
2．3 实验方法
2．3．1 苯胺氧化降解实验 分别将 25 mL 所需浓
度的草酸、苯胺及过硫酸钠溶液加入到 150 mL石英
烧杯中，混合均匀后用 NaOH ( 0． 1 mol·L－1 ) 和

H2SO4 (0．1 mol·L－1) 溶液调节混合溶液的 pH至所
需 pH值．将石英烧杯置于低压汞灯下方(图 1)，控制
液面与光源垂直距离为 5 cm．向该溶液中加入 25 mL
新制备的所需浓度 FeSO4溶液并同步开启紫外灯开

始反应，在取样时间点进行取样并立即测定溶液中的

PS和苯胺浓度．在无草酸、FeSO4或 PS 的反应中，采
用相应体积的蒸馏水代替．以上所有反应过程中均使
用磁力搅拌器持续搅拌混合溶液，所有溶液均使用蒸

馏水进行配制，蒸馏水在使用前需充入 30 min N2．
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图 1 光化学反应实验装置图
Fig．1 The device of photochemical reaction

2．3．2 Fe2+转化实验 将新制备的 50 mL 5 mmol·L－1

草酸溶液和 50 mL 5 mmol·L－1
氯化铁溶液加入 150

mL的石英烧杯中，使用 NaOH ( 0． 1 mol·L－1 ) 和

H2SO4 (0．1 mol·L－1)调节溶液 pH = 3．将石英烧杯
置于低压汞灯下方，控制液面与光源垂直距离为 5
cm，开启紫外灯反应开始计时，在取样时间点进行
取样并立即测定溶液中的 Fe2+浓度．
2．4 检测分析方法
2．4．1 检测方法 按照 Liang 等(2008)提出的 KI
显色法测定 PS 的浓度;采用邻菲啰啉显色法
(Tamura et al．，1974)测定 Fe2+的浓度;采用高效液
相色谱法检测苯胺浓度，测试条件为:反相 C-18 柱
(5 mm × 250 mm × 4． 6 mm)，流动相为乙腈 /水
(V /V)= 55 /45，柱 温 为 40 ℃，流 速 为 0． 50
mL·min－1，紫外检测波长为 231 nm，苯胺的出峰时
间在 7．7 min 附近;使用 DMPO 作为自由基的捕捉
剂，采用电子自旋共振波谱法(ESＲ)检测自由基的
产生(Zhao et al．，2013)，检测条件如表 1所示．

表 1 ESＲ检测条件

Table 1 ESＲ determination conditions

center field 3520 G

sweep width 100 G

microwave frequency 9．866 GHz

microwave power 6．379 mW

modulation frequency 100 kHz

receiver gain 7．96×104

conversion time 40．96 ms

modulation amplitude 1．00 G

time constant 16．84 ms

sweep time 41．943 s

2．4．2 数据分析方法 为了分析苯胺降解反应动
力学过程，本研究分别采用了准一级反应和二级反

应动力学模型(式(1) ～ (2))对苯胺降解过程进行

拟合．

ln
c［苯胺］t
c［苯胺］0

= －kobs t (1)

1
c［苯胺］t

= 1+kobsc［苯胺］0 t (2)

式中，c ［苯胺］0和 c ［苯胺］t分别表示苯胺初始浓度和反
应 t时间后的浓度(mmol·L－1)，kobs为根据拟合结果
得到的表观反应动力学常数，单位分别为 min－1

和

L·mol－1·min－1．
本研究定义了 PS有效利用率为单位浓度的 PS

分解所能够去除的苯胺浓度，用以表征 PS 分解产
生自由基参与苯胺降解反应的效率，用 ηPS表示，计

算方式如式(3)所示．

ηPS =
c［苯胺］0－c［苯胺］t
c［PS］0－c［PS］t

(3)

式中，c0和 ct分别表示该物质初始浓度和反应 t时间
后的浓度．

3 结果与讨论(Ｒesults and discussion)

3．1 UV 对草酸络合 Fe2+活化 PS 氧化降解苯胺的
影响

图 2 不同反应体系中苯胺和 PS 浓度随时间的变化(反应条

件:初始 pH = 3，c［PS］0 = 5 mmol·L－1，c［Fe2+］0 = 2． 5

mmol·L－1，c［草酸］0 = 2． 5 mmol·L－1，c［苯胺］0 = 1． 25

mmol·L－1)

Fig．2 Aniline and PS concentration in various processes along with

the reaction

图 2 显示了草酸 /Fe2+ /PS 体系在引入光照前
后 PS活化和苯胺降解的情况．在未采用 UV 光照的
反应体系中，PS活化和苯胺降解过程均呈现出一个
快速反应阶段和一个慢速反应阶段，上述两个反应

阶段中的苯胺降解过程均分别符合一级反应动力

学模型，反应速率常数分别为 2． 2 × 10－3 min－1，2 ×
10－4 min－1，反应 180 min 后，PS 的活化分解率及苯
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胺的降解率分别仅有 31%和 6%．根据前期研究结果
(Han et al．，2015)，这是由于本研究中选用的草酸
络合剂分子尺寸较小，与 Fe2+形成的络合物对 Fe2+

的屏蔽和缓冲作用相对较弱，导致 Fe2+在反应中易
被迅速消耗．而当采用 UV 光照后，反应过程不再表
现出明显的两个阶段，PS活化和苯胺降解持续时间

延长，反应 120 min 后，PS 可被完全活化分解，苯胺
的降解率提高到 47%．对该反应前 120 min 苯胺降
解过程进行反应动力学研究结果显示(表 1)，此时
苯胺的降解过程符合二级反应动力学模型，反应速

率常数为 6．1 L·mol－1min－1 ．

表 2 不同反应体系中的苯胺降解反应速率常数及氧化剂效率(ηPS)

Table 2 Ｒate constants of aniline degradation and oxidants efficiency in various processes

Processes Kobs / (min
－1 /L·mol－1·min－1) Ｒeaction order Ｒ2 ηPS

Oxalic acid /Fe2+ /PS
2．2×10－3 Pseudo-first order 0．985

0．049
2×10－4 Pseudo-first order 0．977

UV / Oxalic acid /Fe2+ /PS 6．1 Second-order 0．993 0．118

3．2 UV /草酸络合 Fe2+活化 PS降解苯胺机制

图 3 草酸络合 Fe3+体系中 Fe2+浓度的变化(反应条件:初始 pH =

3，c［Fe3 +］0 =2．5 mmol·L－1，c［草酸］0 =2．5 mmol·L－1)

Fig．3 Variation of Fe2+ concentration in ferric oxalate process

为了研究 UV 促进草酸络合 Fe2+活化 PS 氧化
降解苯胺的作用机制，本研究首先考察了 UV 光照
促进 Fe2+的转化过程．考虑到 UV /草酸 /Fe2+ /PS 体
系在反应过程中亚铁离子处于剧烈的动态转化过

程，因此本研究选择在 UV 光照下的草酸络合 Fe3+

溶液中观察 Fe2+浓度变化情况．结果显示(图 3)，随
着 UV 光照的进行，草酸络合 Fe3+溶液中不断生成
了 Fe2+，且最高时可达 0．32 mmol·L－1，转化率达到

13%．此外，Fe2+浓度先后经历了快速增加、保持稳定
和快速下降 3个阶段，该变化过程可能是因为光化
学反应过程中草酸根离子不断发生分解，Fe2+生成
速率逐渐降低，同时体系中可能产生了 Fenton 反应
进一步消耗了 Fe2+(Balmer et al．，1999; Zuo et al．，
1992)(式(4) ～ (9)) ．由此推测，在 UV /草酸 /Fe2+ /
PS反应体系中，随着 Fe3+的累积，UV光照同样会有

效促进铁离子循环转化，并提高 PS的活化效果．
Fe(C2O4)

3－
3 +hv→Fe2+ +2C2O

2－
4 +C2O

－·
4 (4)

C2O
－·
4 +Fe(C2O4)

3－
3 →Fe2+ +3C2O

2－
4 +2CO2 (5)

C2O
－·
4 →CO2+CO

－·
2 (6)

C2O
－·
4 /CO－·

2 +O2→2CO2 /CO2+O
－·
2 (7)

2O－·
2 +2 H+→H2O2+O2 (8)

Fe2+ +H2O2→Fe3+ +OH－+·OH (9)

图 4 不同反应体系中(a)苯胺(b)PS浓度的变化(反应条件:初始

pH = 3，c［PS］0 =5 mmol·L－1，c［Fe2+］0 = 2．5 mmol·L－1，c［草

酸］0 =2．5 mmol·L－1，c［苯胺］0 = 1．25 mmol·L－1)

Fig．4 (a) Aniline and ( b) PS concentration variation in various

processes

本研究还考察了 UV 直接光解，UV /草酸 /Fe2+

光化学反应，UV 活化 PS 等过程对苯胺降解的作
用，结果如图 4 所示．在仅有 UV 光照的体系中，反
应 180 min 后，4%的苯胺被分解，且分解过程符合
准一级反应动力学模型，速率常数为 2×10－4 min－1 ．
有研究(Khan et al．，2014)指出含苯环类的物质在
UV 波长 254 nm条件下可被激发，并通过降解形成
新的物质从而达到稳态．此外，本研究中使用的 UV
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光源为低压汞灯(254 nm，185 nm)，其中 185 nm 处
的紫外光可能通过光解或光电离水分子产生了氧

化性的·OH( Imoberdorf et al．，2012) (式(10) ～
(11))，进而氧化降解苯胺，但实验光源仅有约 10%
的辐射在 185 nm处，所以上述作用发生的效率也较

低．由此推断，在 UV /草酸 /Fe2+ /PS 反应体系中，通
过 UV直接辐射降解苯胺的作用并不显著．

H2O+hv185nm→·OH+·H (10)
H2O+hv185nm→·OH+H

++e－aq (11)

表 3 不同反应体系中的苯胺降解反应速率常数及氧化剂效率(ηPS)

Table 3 Ｒate constants of aniline degradation and oxidants efficiency in various processes

Processes Kobs / (min
－1 /L·mol－1·min－1) Ｒeaction order Ｒ2 ηPS

UV 2×10－4 Pseudo-first order 0．994 —

UV /Oxalic acid /Fe2+ 1．2 Second-order 0．972 —

UV /PS 2．4 Second-order 0．991 0．389

UV /草酸 /Fe2+反应体系中的苯胺降解率相比
UV体系从 4%提高到 23%，并远高于草酸 /Fe2+ /PS
体系．苯胺的降解过程符合二级反应动力学模型，反
应速率常数为 1．2 L·mol－1min－1 ．这可能是因为在草
酸铁的光化学反应过程中产生了 Fenton 反应，形成
强氧化性的·OH(式(4) ～ (9)) ．为了进一步证明该
反应条件下自由基的产生情况，本研究采用 ESＲ 技
术对反应溶液进行了自由基定性检测，结果如图 5
图谱所示，通过对 ESＲ 图谱的超精细分裂常数分
析，检测到了·OH的 DMPO加合物(DMPO-OH: AN
= 14．96，AH = 14．78)信号．由此推断，在 UV /草酸 /
Fe2+ /PS反应体系中，光化学反应过程中生成的
·OH对苯胺的降解具有一定效果．

图 5 UV-草酸络合 Fe2+体系中自由基的 ESＲ图谱

Fig．5 Ｒadicals generation in the UV-oxalic acid-Fe2+ process

在 UV /PS体系中，PS 可持续被 UV 活化分解，
反应 180 min时的 PS活化率达到 24%，苯胺降解率
可达到 37%，高于 UV体系和 UV /草酸 /Fe2+体系．苯
胺降解过程符合二级反应动力学模型，反应速率常

数为 2．4 L·mol－1min－1，约为 UV /草酸 /Fe2+体系中苯

胺降解速率常数的 2倍．由于 UV 直接活化 PS 过程
本身不受络合剂和铁离子的影响，因此该过程在

UV /PS /草酸 /Fe2+体系中也对 PS 活化分解发挥了
重要作用．此外，反应 180 min 时 ηPS为 0．389远大于
UV /PS /草酸 /Fe2+体系(0．118)，这表明 UV /PS体系
中活化产生的SO·－4 参与的副反应较少，能更充分地
被苯胺分子利用．
综上所述，在 UV /PS /草酸 /Fe2+反应体系中，

UV可通过多种作用促进苯胺的降解，但最终的去
除效果并不是各种作用的简单叠加组合，例如 UV /
PS /草酸 /Fe2+反应体系中的苯胺降解率远低于 UV /
PS体系和 UV /草酸 /Fe2+体系中的苯胺去除率之和．
这是因为在 UV /PS /草酸 /Fe2+反应体系中，各个单
独的反应体系之间会产生相互影响，例如 C2O

2－
4 的

加入会消耗部分 UV /PS体系中产生的自由基，同时
UV促进转化生成的 Fe2+及其活化 PS产生了的SO·－4
又会与 UV /PS 体系中产生的SO·－4 发生相互淬灭．同
时，由于反应初始的 PS 浓度远高于 UV /草酸 /Fe2+

光化学反应过程产生的 H2O2浓度，因此 PS 对 Fe2+

具有更强的竞争力，降低了通过发生 Fenton 反应氧
化苯胺的效率．然而，通过对比不同体系反应 120
min时的 PS 分解率仍可发现，UV /PS /草酸 /Fe2+体
系中的 PS分解率(98%)远远大于 UV /PS(18%)和
PS /草酸 /Fe2+体系(31%)中 PS分解率之和，由此推
断，在 UV /PS /草酸 /Fe2+体系中，通过促进 Fe2+转化
仍是强化 PS 活化分解和苯胺降解的首要原因，但
同时由于发生了激烈的副反应，导致 PS 效率显著
降低．
3．3 反应条件对 PS活化及苯胺降解的影响
3．3．1 初始 pH的影响 本研究考察了初始 pH 分
别为 3、5、7、9 条件下 UV /草酸 /Fe2+ /PS 体系中的
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PS活化和苯胺降解效果．结果显示(图 6)，酸性条
件下的 PS 活化分解速率明显大于中碱性条件，并
且从反应开始阶段就开始迅速活化，而在中碱性条

件下，PS 在快速分解之前经历了一个缓慢分解阶
段，且随着初始 pH升高，缓慢阶段持续时间增加．另
外，当初始 pH= 5时，PS 活化分解率仅在反应前 60
min低于 pH= 3的反应体系，随后 PS活化分解率差
距逐渐缩小，并在反应 90 min后超过了 pH= 3 的反
应体系．通过检测反应过程中的 pH 变化发现，因为
反应过程中未对 pH进行缓冲控制，同时由于 PS 活
化分解是一个释放 H+

的过程(Lin et al．，2014)，当
初始 pH 分别为 3、5、7、9 时，反应 120 min 后溶液
pH分别下降到 1．75、2．34、2．79 和 3．87．同时有研究
(Balmer et al．，1999; Kusic et al．，2011)指出，溶液
中 C2O4

2－
与 Fe3+在不同 pH 条件下会以 Fe(OH) 3、

Fe(OH) 2
+、Fe(C2O4)

+、Fe(C2O4)
－
2，Fe(C2O4)

3－
3 等

形式存在，且在强酸性和中碱性条件下，不利于 Fe
(C2O4)

3－
3 和 Fe(C2O4)

－
2 等具有较强光化学活性的

铁离子络合物形成．由此推断，当初始 pH 分别为 7、
9时，起始阶段通过光化学反应生成 Fe2+的速率较
低，但随着初始 Fe2+以及 UV直接活化分解 PS 降低
了溶液 pH，Fe(C2O4)

3－
3 和 Fe(C2O4)

－
2 等铁离子络

合物浓度逐渐增大，Fe2+转化效率也随之增加，促进
了后续的 PS活化过程．而在 pH = 3 条件下，反应体
系 pH进一步降低影响了具有较强光化学活性的铁
离子络合物形成，从而降低了 Fe2+生成速率和 PS活
化速率．上述结果再次证明 Fe2+转化过程是促进
UV /草酸 /Fe2+ /PS体系中 PS活化的关键原因．苯胺
降解结果显示，反应 180 min 后的苯胺的降解率大
小顺序为 pH= 9 ＜ pH= 7 ＜ pH= 3 ＜ pH= 5，与 PS活
化速率的大小顺序一致，此时 pH = 5 反应体系中的
PS活化率和苯胺降解率分别为 73%和 86%．

图 6 不同 pH反应体系中 PS(a)及苯胺(b)浓度的变化(反应条件:c［PS］0 = 10 mmol·L－1，c［Fe2+］0 = 2．5 mmol·L－1，c［草酸］0 = 2．5 mmol·L－1，

c［苯胺］0 = 1．25 mmol·L－1)

Fig．6 PS (a) and Aniline (b) concentration variation in processes with different initial pH

3．3．2 草酸浓度的影响 由于草酸根离子与铁离
子的络合系数为 3，为了更直观反映草酸浓度的影
响，本研究考察了草酸浓度分别为 0．5、1．5、2．5、3．5、
5 mmol·L－1

等 Fe2+未充分络合条件下 PS 活化和苯
胺降解情况．结果显示(图 7)，随着草酸浓度的增
加，PS活化效果不断增强，且当浓度为 5 mmol·L－1

时，PS在反应 150 min后可被彻底活化分解．这是因
为随着草酸浓度增加，形成的草酸络合铁离子浓度

也随之增大，当草酸浓度达到一定程度时，更多的

草酸根离子可按照 3个草酸根离子与 1个 Fe3+形成
六配位络合物的方式形成 Fe(C2O4)

3－
3 ，此时反应体

系的光化学反应活性进一步增强．然而，由于高浓度

的草酸同时对部分自由基产生了更强烈的竞争消

耗，导致草酸浓度为 3．5 和 5 mmol·L－1
的反应体系

虽然可更有效活化分解 PS，但苯胺降解率却出现下
降，不同反应体系中苯胺降解率大小顺序为 0．5＜5＜
1．5＜3．5＜2．5 mmol·L－1．
3．3．3 UV光照强度的影响 本研究考察了紫外光
强度分别为 28、44、75、117 μW·cm－2

时，草酸络合

Fe2+活化 PS及苯胺的降解效果．结果显示(图 8)，由
于增加光强度可以有效提高草酸络合 Fe3+的光化学
反应速率，同时也强化了 UV 光照直接活化分解 PS
的速率，因此 PS 活化速率与苯胺的降解率均随紫
外光强度增加不断提高，且当紫外光强度为
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117 μW·cm－2
时，PS在反应 150 min 时即可完全活 化分解，此时苯胺亦可被彻底氧化降解．

图 7 不同草酸浓度反应体系 PS(a)及苯胺( b)浓度的变化(反应条件:初始 pH = 5，c［PS］0 = 10 mmol·L－1，c［Fe2+］0 = 2．5 mmol·L－1，

c［苯胺］0 = 1．25 mmol·L－1)

Fig．7 PS (a) and Aniline (b) concentration variation in processes with different oxalic acid concentration

图 8 不同 UV光照强度反应体系中 PS(a)及苯胺(b)浓度的变化(反应条件:初始 pH= 5，c［PS］0 = 10 mmol·L－1，c［Fe2+］0 = 2．5 mmol·L－1，

c［草酸］0 = 2．5 mmol·L－1，c［苯胺］0 = 1．25 mmol·L－1)

Fig．8 PS (a) and Aniline (b) concentration variation in processes with different UV irradiation intensity

4 结论(Conclusions)

1)UV 光照显著促进了草酸络合 Fe2+活化 PS
氧化降解苯胺的效果，但自由基参与的副反应也随

之加强，导致 PS有效利用率出现一定程度的降低．
2)在 UV /草酸络合 Fe2+活化 PS 氧化降解苯胺

过程中，UV、UV /草酸 /Fe2+、UV /PS 等反应体系均
对苯胺有一定的去除效果，但通过 UV 促进 Fe3+向
Fe2+转化从而持续活化 PS 是提高苯胺降解效果的
首要作用机制．

3)UV /草酸络合 Fe2+活化 PS 体系对初始 pH
具有较好的适应性，即使在初始 pH 为中碱性条件

下，PS也可被有效活化;增加草酸浓度可显著促进
PS活化分解，但过量浓度草酸会降低苯胺去除率;
紫外光照强度增大会显著促进 PS 的活化分解和苯
胺的分解．
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