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ＥＮＶＩＲＯＮＭＥＮＴＡＬ ＣＨＥＭＩＳＴＲＹ
第 ３９ 卷第 １１ 期 ２０２０ 年 １１ 月

Ｖｏｌ． ３９， Ｎｏ． １１ Ｎｏｖｅｍｂｅｒ ２０２０

　 ２０１９ 年 ８ 月 ２２ 日收稿（Ｒｅｃｅｉｖｅｄ： Ａｕｇｕｓｔ ２２， ２０１９） ．

　 ∗重庆市自然科学基金 （ ｃｓｔｃ２０１９ｊｃｙｊ⁃ｍｓｘｍＸ０６７２），重庆市教委科学技术研究项目 （ ＫＪ１７１２３１１， ＫＪ１６０１２０９），国家留学基金委

（２０１８０８５０５１３９），重庆市涪陵区科技计划项目（ＦＬＫＪ２０１８ＢＢＢ３０２０）和长江师范学院科研项目资助．

Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ ｔｈｅ Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｈｏｎｇｑｉｎｇ （ ｃｓｔｃ２０１９ｊｃｙｊ⁃ｍｓｘｍＸ０６７２）， ｔｈｅ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｐｒｏｇｒａｍ ｏｆ

Ｃｈｏｎｇｑｉｎｇ Ｍｕｎｉｃｉｐａｌ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎ Ｃｏｍｍｉｓｓｉｏｎ （ＫＪ１７１２３１１， ＫＪ１６０１２０９）， ｔｈｅ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｓｃｈｏｌａｒｓｈｉｐ Ｃｏｕｎｃｉｌ （２０１８０８５０５１３９），ｔｈｅ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ

Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ Ｐｒｏｊｅｃｔ ｏｆ Ｆｕｌｉｎｇ Ｄｉｓｔｒｉｃｔ， Ｃｈｏｎｇｑｉｎｇ （ＦＬＫＪ２０１８ＢＢＢ３０２０） ａｎｄ ｔｈｅ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｐｒｏｊｅｃｔ ｏｆ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｎｏｒｍａｌ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ．

　 ∗∗通讯联系人，Ｔｅｌ：０２３⁃７２７９６０９９， Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｚｈａｎｇｑｉｎｑｉｎ＠ ｙｚｎｕ．ｅｄｕ．ｃｎ

Ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ａｕｔｈｏｒ， Ｔｅｌ：０２３⁃７２７９６０９９， Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｚｈａｎｇｑｉｎｑｉｎ＠ ｙｚｎｕ．ｅｄｕ．ｃｎ

ＤＯＩ：１０．７５２４ ／ ｊ．ｉｓｓｎ．０２５４⁃６１０８．２０１９０８２２０１
章琴琴， 丁世敏， 封享华，等．Ｆｅｎｔｏｎ 法降解邻苯二甲酸二乙酯的动力学特征及其影响因素研究［Ｊ］ ．环境化学，２０２０，３９（１１）：３００９⁃３０１６．
ＺＨＡＮＧ Ｑｉｎｑｉｎ， ＤＩＮＧ Ｓｈｉｍｉｎ， ＦＥＮＧ Ｘｉａｎｇｈｕａ， ｅｔ ａｌ． Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ａｎｄ ｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇ ｆａｃｔｏｒｓ ｏｆ ｄｉｅｔｈｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ
ｂｙ Ｆｅｎｔｏｎ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０２０，３９（１１）：３００９⁃３０１６．

Ｆｅｎｔｏｎ 法降解邻苯二甲酸二乙酯的动力学特征
及其影响因素研究∗

章琴琴∗∗　 丁世敏　 封享华　 余友清　 王　 捷　 陈凤贵　 黄海燕

（长江师范学院绿色智慧环境学院， 重庆， ４０８１００）

摘　 要　 邻苯二甲酸二乙酯（ｄｉｅｔｈｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ，ＤＥＰ）作为典型增塑剂，使用量巨大．ＤＥＰ 是一种环境激素，在环

境中广泛检出，会影响生物体的生殖功能．本文研究了 Ｆｅｎｔｏｎ 法降解环境浓度水平的典型增塑剂的动力学特

征及其影响因素，研究表明，Ｈ２Ｏ２浓度、Ｆｅ２＋浓度、ｐＨ 值及 ＤＥＰ 的初始浓度都会对 ＤＥＰ 的动力学和降解特征

产生不同程度的影响． 在 ｐＨ ３． ０， ＤＥＰ 为 ５０ μｍｏｌ·Ｌ－１，亚铁浓度为 １００ μｍｏｌ·Ｌ－１，过氧化氢浓度为

５００ μｍｏｌ·Ｌ－１时，反应 ３０ ｍｉｎ 后，ＤＥＰ 去除率为 ７１％．增加 Ｆｅ２＋与 Ｈ２Ｏ２浓度有利于 ＤＥＰ 的去除；水中常见物质

Ｃｌ－、ＮＯ－
３、ＨＣＯ－

３ 与 ＨＡ 共存时，ＤＥＰ 的去除效率受到抑制；反应前 ９ ｍｉｎ，一阶反应速率常数 ｋ１值与体系中

ＤＥＰ 的初始浓度之间呈负线性相关关系．相对于一阶和二阶动力学，ＢＭＧ 动力学模型是描述 Ｆｅｎｔｏｎ 法对低浓

度 ＤＥＰ 去除过程的最佳模型．ＤＥＰ 浓度、ｐＨ、［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］摩尔比值与 ＢＭＧ 模型中的 １ ／ ｍ 和 １ ／ ｂ 存在良好

的相关关系（Ｒ２＞０．９）．
关键词　 Ｆｅｎｔｏｎ 法， 邻苯二甲酸二乙酯， 降解动力学， ＢＭＧ 模型．

Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ａｎｄ
ｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇ ｆａｃｔｏｒｓ ｏｆ ｄｉｅｔｈｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ ｂｙ Ｆｅｎｔｏｎ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

ＺＨＡＮＧ Ｑｉｎｑｉｎ∗∗ 　 　 ＤＩＮＧ Ｓｈｉｍｉｎ　 　 ＦＥＮＧ Ｘｉａｎｇｈｕａ　 　 ＹＵ Ｙｏｕｑｉｎｇ　 　
ＷＡＮＧ Ｊｉｅ　 　 ＣＨＥＮ Ｆｅｎｇｇｕｉ　 　 ＨＵＡＮＧ Ｈａｉｙａｎ

（Ｇｒｅｅｎ Ｉｎｔｅｌｌｉｇｅｎｔ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｈｏｏｌ， Ｙａｎｇｔｚｅ Ｎｏｒｍａｌ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ， Ｃｈｏｎｇｑｉｎｇ， ４０８１００， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ａｓ ａ ｔｙｐｉｃａｌ ｐｌａｓｔｉｃｉｚｅｒ， ｄｉｅｔｈｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ （ＤＥＰ） ｉｓ ｕｓｅｄ ｉｎ ａ ｈｕｇｅ ａｍｏｕｎｔ． ＤＥＰ ｉｓ ａｎ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｈｏｒｍｏｎｅ ｗｉｄｅｌｙ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ ａｎｄ ａｆｆｅｃｔｓ ｔｈｅ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｆｕｎｃｔｉｏｎ ｏｆ
ｏｒｇａｎｉｓｍｓ． Ｆｅｎｔｏｎ ｉｓ ａ ｃｏｍｍｏｎｌｙ ｕｓｅｄ ａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ ｆｏｒ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ｒｅｆｒａｃｔｏｒｙ
ｏｒｇａｎｉｃｓ． Ｉｎ ｔｈｉｓ ｐａｐｅｒ， ｔｈｅ ｋｉｎｅｔｉｃ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ａｎｄ ｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇ ｆａｃｔｏｒｓ ｏｆ ｔｙｐｉｃａｌ ｐｌａｓｔｉｃｉｚｅｒ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｉｎ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｌｅｖｅｌ ｂｙ Ｆｅｎｔｏｎ ｍｅｔｈｏｄ ｗｅｒｅ ｓｔｕｄｉｅｄ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗｅｄ
ｔｈａｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ Ｈ２Ｏ２， ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ Ｆｅ２＋， ｐＨ ｖａｌｕｅ ａｎｄ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ＤＥＰ ｈａｄ
ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ｄｙｎａｍｉｃｓ ａｎｄ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ＤＥＰ． Ｗｈｅｎ ｔｈｅ ｐＨ ｗａｓ ３．０， ｔｈｅ
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ＤＥＰ ｗａｓ ５０ μｍｏｌ·Ｌ－１， ｔｈｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ Ｆｅ２＋ ｗａｓ １００ μｍｏｌ·Ｌ－１， ａｎｄ
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３０１０　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３９ 卷

ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ Ｈ２Ｏ２ ｗａｓ ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１， ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ＤＥＰ ｒｅａｃｈｅｄ ７１％ ａｆｔｅｒ ３０ ｍｉｎ．
Ｉｎｃｒｅａｓｉｎｇ ｔｈｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ Ｆｅ２＋ ａｎｄ Ｈ２Ｏ２ ｗａｓ ｂｅｎｅｆｉｃｉａｌ ｔｏ ｉｍｐｒｏｖｅ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｉｅｓ ｏｆ
ＤＥＰ． Ｗｈｅｎ ｔｈｅ ｃｏｍｍｏｎ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ ｉｎ ｗａｔｅｒ ｃｏｅｘｉｓｔｅｄ， ｓｕｃｈ ａｓ Ｃｌ－， ＮＯ－

３， ＨＣＯ－
３ ａｎｄ ＨＡ， ｔｈｅ

ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｉｅｓ ｏｆ ＤＥＰ ｗｅｒｅ ｉｎｈｉｂｉｔｅｄ； Ｔｈｅｒｅ ｗａｓ ａ ｎｅｇａｔｉｖｅ ｌｉｎｅａｒ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｆｉｒｓｔ⁃
ｏｒｄｅｒ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｃｏｎｓｔａｎｔ ｋ１ ｖａｌｕｅ ａｎｄ ｔｈｅ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＤＥＰ ａｔ ｔｈｅ ｆｉｒｓｔ ９ ｍｉｎ．
Ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ｆｉｒｓｔ⁃ｏｒｄｅｒ ａｎｄ ｓｅｃｏｎｄ⁃ｏｒｄｅｒ ｋｉｎｅｔｉｃｓ， ｔｈｅ ＢＭＧ ｋｉｎｅｔｉｃ ｍｏｄｅｌ ｗａｓ ｔｈｅ ｂｅｓｔ ｍｏｄｅｌ ｔｏ
ｄｅｓｃｒｉｂｅ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ｌｏｗ⁃ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ＤＥＰ ｂｙ Ｆｅｎｔｏｎ ｍｅｔｈｏｄ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：Ｆｅｎｔｏｎ ｍｅｔｈｏｄ， ｄｉｅｔｈｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ， ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ， ＢＭＧ ｍｏｄｅｌ．

邻苯二甲酸酯（ｐｈｔｈａｌａｔｅｓ，ＰＡＥｓ）是一类由邻苯二甲酸酐和特定的醇在催化剂作用下酯化而成的衍

生物．由于 ＰＡＥｓ 熔点低、沸点高，被广泛用在增塑剂、有机热载体等产品［１］ ．邻苯二甲酸二乙酯（ｄｉｅｔｈｙｌ
ｐｈｔｈａｌａｔｅ，ＤＥＰ）是其中常用组分物质，在塑料中添加量高达 １０％—６０％［２］ ．由于 ＰＡＥｓ 常年巨大的消费

量，其残余物质持续地释放到环境中，加之 ＰＡＥｓ 难以被微生物降解，研究学者已在环境介质、生物组

织、体液中广泛检测出 ＰＡＥｓ［３］ ．长期接触 ＰＡＥｓ 可导致内分泌紊乱和生殖发育机能失常［４］，甚至损害人

和动物的肝脏与肾脏［５］ ．作为一种内分泌干扰物，ＰＡＥｓ 已经被各国和各类组织列入到环境激素名单

中［６］ ．如何有效地去除难生物降解环境浓度水平的 ＰＡＥｓ 已成为环境科学与技术领域的研究热点．
Ｆｅｎｔｏｎ 技术是 Ｈ２Ｏ２在 Ｆｅ２＋的催化作用下，生成具有高反应活性的羟基自由基（·ＯＨ），整个反应过

程速度快、对污染物的选择性小［１， ７⁃ ８］，可将难降解有机物氧化成二氧化碳和水［９］ ．关于 Ｆｅｎｔｏｎ 降解有机

物的动力学模型研究基本集中在假一级动力学模型和二级动力学模型，对其他动力学研究较少．以往对

ＰＡＥｓ 的 Ｆｅｎｔｏｎ 法降解研究集中在较高浓度水平 ｍｏｌ·Ｌ－１ ［１０⁃１１］，但是实际水环境中的 ＰＡＥｓ 的浓度较低，
一般为 ｎｍｏｌ·Ｌ－１— μｍｏｌ·Ｌ－１级别，如 ＰＡＥｓ 在海水和淡水的浓度范围 ０．１—３００ μｇ·Ｌ－１ ［１２］，故研究结论

不能有效解释 Ｆｅｎｔｏｎ 法对低浓度 ＰＡＥｓ 的降解规律和动力学．实际废水成分复杂，不仅含有大量有机污

染物，还含有腐殖酸、各类阴离子，该类物质会竞争 Ｆｅｎｔｏｎ 体系中的活性自由基，使得 ＰＡＥｓ 的去除效率

受到影响．然而，目前的动力学研究研究集中在高浓度 ＰＡＥｓ 高效率去除模拟，其不能代表实际废水中

ＰＡＥｓ 的去除情况．
本研究选取 ＤＥＰ 为模型物质，研究低浓度 ＤＥＰ 在 Ｆｅｎｔｏｎ 各因素，ｐＨ 值、Ｆｅ２＋浓度、Ｈ２Ｏ２浓度条件

及废水背景成分影响下的 ＤＥＰ 的降解规律和动力学，以期为 Ｆｅｎｔｏｎ 技术处理废水中的增塑剂提供理论

参考．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 试剂与仪器

３０％过氧化氢、氯化钠、氢氧化钠、草酸钠、高锰酸钾、碳酸氢钠均为分析纯，购自重庆川东化工有限

公司；邻苯二甲酸二乙酯、腐殖酸均为分析纯，购自麦克林；乙腈、甲醇（色谱纯）购自霍尼韦尔公司；七
水合硫酸亚铁、硝酸钠、硫酸为分析纯，购自重庆江川化工有限公司．

本研究采用的主要仪器为高效液相色谱仪（岛津 ＬＣ⁃２０１０Ａ ＨＴ）、紫外可见分光光度计（ＥＶ ２０００Ｒ，
上海昂拉仪器有限公司）．实验所用超纯水（１８．２ ＭΩ·ｃｍ，２５ ℃） 由超纯水机（ＵＰＴ⁃ＩＩ⁃１０Ｔ，成都超纯科

技有限公司）制备．
１．２　 实验方法

准确移取一定量的 ＤＥＰ，用硫酸和氢氧化钠调节溶液的 ｐＨ，加入定量的 Ｆｅ２＋溶液后，投入过氧化

氢，开始计时，按点取样．每次取 ２．０ ｍＬ 到离心管，用 ０．５ ｍＬ 甲醇终止反应．其中，Ｆｅ２＋溶液现配现用．除
特别说明外，整个实验 ＤＥＰ 的浓度均为 ５０ μｍｏｌ·Ｌ－１ ．在 ｐＨ 值影响实验中，亚铁浓度为 １００ μｍｏｌ·Ｌ－１，
过氧化氢浓度为 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１ ．在过氧化氢影响实验中，ｐＨ 值设为 ３． ０，亚铁浓度设为 １００ μｍｏｌ·Ｌ－１ ．在
亚铁影响实验中，ｐＨ 值为 ３．０，过氧化氢浓度为 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１ ．
１．３　 分析方法

ＤＥＰ 的浓度采用高效液相色谱法（ＨＰＬＣ）测定，流动相为乙腈和超纯水（７０ ／ ３０，Ｖ ／ Ｖ），流速为
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１．０ ｍＬ·ｍｉｎ－１，色谱柱为 ＯＤＳ Ｃ１８（４．６ ｍｍ×２５０ ｍｍ， ５ μｍ），进样体积为 ２０ μＬ，测试波长为 ２７６ ｎｍ．样品

分析前，采用 ０．２２ μｍ 有机滤头过滤后进行 ＨＰＬＣ 检测．过氧化氢浓度采用钛盐光度法测定．

２　 结果与讨论（Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

如图 １（ａ）所示，在 ｐＨ ３．０、１００ μｍｏｌ·Ｌ－１ Ｆｅ２＋和 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１ Ｈ２Ｏ２条件下，３０ ｍｉｎ 能氧化 ７１％的

５０ μｍｏｌ·Ｌ－１ ＤＥＰ．然而，单独的 Ｈ２Ｏ２和 Ｆｅ２＋仅能分别去除约 １％ 和 １．５％的 ＤＥＰ，可见 Ｆｅ２＋和 Ｈ２Ｏ２在合

适的 ｐＨ 条件下能够快速反应，生成高活性的·ＯＨ，从而氧化 ＤＥＰ ［１］ ．如图 １（ｂ）所示，ＴＯＣ 的去除效率

仅 ２％，表明在 Ｆｅｎｔｏｎ 过程中，即使 ＤＥＰ 大部分得到去除，ＤＥＰ 也难被 Ｆｅｎｔｏｎ 矿化为二氧化碳，该现象

和高浓度 ＤＥＰ 在 Ｆｅｎｔｏｎ 体系中的降解现象类似［１１］，研究结果与超声波法、光降解和超声波光降解的结

果一致［１］ ．
２．１　 Ｆｅ２＋浓度对 ＤＥＰ 降解的影响

在 Ｆｅｎｔｏｎ 体系中 Ｆｅ２＋是重要的催化试剂，没有 Ｆｅ２＋存在，Ｆｅｎｔｏｎ 反应不会发生．如图 ２ 所示，ＤＥＰ 的

去除效率随着 Ｆｅ２＋浓度的升高而增加，当 Ｆｅ２＋浓度从 ５０ μｍｏｌ·Ｌ－１变为 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１时，反应 ６ ｍｉｎ 时，
ＤＥＰ 去除率也从 ４３％上升到 ７２％．ＤＥＰ 的反应分为两个阶段，第一阶段为快速降解阶段，在 ９ ｍｉｎ 以前，
ＤＥＰ 的去除效率几乎是线性升高；第二阶段为慢速阶段， ＤＥＰ 的去除效率缓慢． 当 Ｆｅ２＋ 浓度为

２５０ μｍｏｌ·Ｌ－１，Ｈ２Ｏ２浓度 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１，ｐＨ ３．０ 时，在第一阶段 ２ ｍｉｎ 时，ＤＥＰ 的去除效率为 ３８％，反应

到 ９ ｍｉｎ 时，ＤＥＰ 的去除效率达到 ６３％，去除效率增幅达到 ２５％；第二阶段反应 １５ ｍｉｎ 时，ＤＥＰ 的去除

效率为 ６８％，一直到 ３０ ｍｉｎ 时，ＤＥＰ 的去除效率仅为 ７５％，增幅仅为 ７％．在经典自由基 Ｆｅｎｔｏｎ 链反应

中，Ｆｅ２＋一旦接触到 Ｈ２Ｏ２就产生·ＯＨ，·ＯＨ与有机物分子的反应非常快（ｋ ＝ １０９—１０１０ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１），从
而迅速降解目标物，所以·ＯＨ的生成速率控制着整体反应体系的速率．在反应初期，Ｈ２Ｏ２和 Ｆｅ２＋的量较

为充足，随着 Ｆｅ２＋ 与 Ｈ２Ｏ２接触后，Ｆｅ２＋ 立刻变为 Ｆｅ３＋，反应速率为 ７０ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１ ．随着 Ｆｅ２＋ 完全氧化

Ｆｅ３＋，而 Ｆｅ３＋不能迅速还原为 Ｆｅ２＋，使得·ＯＨ产率降低，从而导致 ＤＥＰ 的去除缓慢．同时，Ｆｅ３＋与 Ｈ２Ｏ２反

应极慢，反应速率常数仅为 ０．００１—０．０１ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１如等式（１）所示［９］ ．
Ｆｅ３＋＋ Ｈ２Ｏ２←→ Ｆｅ⁃ＯＯＨ２＋＋ Ｈ＋ 　 （０．００１—０．０１ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１） （１）

图 １　 ＤＥＰ 的去除效率和 ＴＯＣ 变化

Ｆｉｇ．１　 ＤＥＰ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ （ａ） ａｎｄ
ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ＴＯＣ （ｂ）

图 ２　 不同 Ｆｅ２＋浓度对 ＤＥＰ 去除效率的影响

Ｆｉｇ．２　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ＤＥＰ ａｔ
ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ Ｆｅ２＋ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ

２．２　 ｐＨ 对 ＤＥＰ 的降解研究

ｐＨ 的变化涉及到 Ｆｅ２＋浓度变化，反应体系的 ｐＨ 通过影响铁的水解形态而影响·ＯＨ的生成速率和

Ｆｅｎｔｏｎ 反应速率［１３］ ．如图 ３ 所示，当 ｐＨ 值分别为 ２．０、３．０、５．０、７．０、９．０ 时，反应 １５ ｍｉｎ 后，ＤＥＰ 的去除效

率分别为 ４６％、６５％、３２％、２２％、１０％，可见 ｐＨ 通过二价铁物质的形态及形成的三价铁物质从而间接影

响了·ＯＨ的生成量，从而影响 ＤＥＰ 的去除效率．基于两种价态铁物种的平衡关系，Ｆｅｎｔｏｎ 反应降解 ＤＥＰ
通常控制在 ｐＨ ３．０ 左右速率最快．当 ｐＨ＜３．０ 时，二价铁物种主要以自由的 Ｆｅ２＋形式存在，低 ｐＨ 环境中
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Ｆｅ２＋会部分形成［Ｆｅ（Ⅱ）（Ｈ２Ｏ）］ ２＋，该物种与 Ｈ２Ｏ２反应慢，从而影响·ＯＨ的生成速率；另外低 ｐＨ 环境

中 Ｆｅ３＋很难向 Ｆｅ２＋转化．当 ｐＨ 值为 ３．０—４．０ 时，溶液中自由的 Ｆｅ２＋浓度急剧降低，二价铁物种主要以

Ｆｅ （ＯＨ） ＋和 Ｆｅ （ＯＨ） ２形式存在［１３］ ． Ｆｅ （ＯＨ） ２的反应活性接近 Ｆｅ２＋ 的 １０ 倍，因而，随着 ｐＨ 的升高，
Ｆｅ （ＯＨ） ２含量增加，·ＯＨ的产生速率增加，在 ｐＨ ４．０ 时达到平衡［１３］ ．然而，在碱性条件下溶液中的铁氧

化物多以沉淀的方式表现，比如氢氧化物沉淀，会让 Ｆｅ２＋失去了原本的催化性．在较高的 ｐＨ 环境中 Ｈ２

Ｏ２也会发生分解形成 Ｏ２，使得 Ｈ２Ｏ２的利用率降低．
２．３　 Ｈ２Ｏ２浓度对 ＤＥＰ 降解的影响

反应溶液初始 Ｈ２Ｏ２浓度对 Ｆｅｎｔｏｎ 去除目标物的去除效率影响巨大．经典芬顿反应就是以 Ｈ２Ｏ２同

时扮演电子供体和电子受体的角色来实现·ＯＨ不断产生［１３］，从而影响目标污染物的去除．如图 ４ 所示，
当 Ｈ２Ｏ２由 １００ μｍｏｌ·Ｌ－１增加到 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１时，反应 ３０ ｍｉｎ 后，ＤＥＰ 的去除效率从 ５７％增加到 ７２％．
Ｈ２Ｏ２浓度高于 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１后，ＤＥＰ 的去除效率上升趋势不明显．如式（２）所示，过量的 Ｈ２Ｏ２会消耗掉

·ＯＨ，进一步反应产生超氧自由基（ＨＯ２·），使得目标物的去除效率受到影响［１３］ ．过量的 Ｈ２Ｏ２会导致成

本增加，过多的 Ｈ２Ｏ２会分解成 Ｈ２Ｏ 和 Ｏ２，致使整个反应体系表现出很低的 Ｈ２Ｏ２利用率，优化 Ｆｅｎｔｏｎ 体

系中的 Ｈ２Ｏ２的量非常重要．
ＨＯ· ＋ Ｈ２Ｏ２→ ＨＯ２· ＋ Ｈ２Ｏ　 （３．３×１０７ Ｌ·ｍｏｌ－１·ｓ－１） （２）

图 ３　 不同 ｐＨ 值对 ＤＥＰ 去除效率的影响

Ｆｉｇ．３　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ
ＤＥＰ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ ｖａｌｕｅｓ

图 ４　 不同 Ｈ２Ｏ２浓度对 ＤＥＰ 去除效率的影响

Ｆｉｇ．４　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ＤＥＰ
ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ Ｈ２Ｏ２ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ

２．４　 ＤＥＰ 初始浓度对其降解的影响

目标污染物的初始浓度在实际应用中是一个重要的参数．Ｆｅ２＋投加浓度为 １００ μｍｏｌ·Ｌ－１，Ｈ２Ｏ２浓度

５００ μｍｏｌ·Ｌ－１，溶液 ｐＨ ３．０，ＤＥＰ 初始浓度分别为 １０、２０、４０、５０、７０ μｍｏｌ·Ｌ－１，氧化反应时间 １５ ｍｉｎ，ＤＥＰ
的去除效率分别为 ８３％、７５％、７１％、６５％、３０％．随着 ＤＥＰ 初始浓度的增加，其去除效率逐渐降低（图 ５）．
这是由于在特定的 Ｆｅｎｔｏｎ 体系中，产生的·ＯＨ总量一定．当 ＤＥＰ 的浓度增加时，没有足够数量的·ＯＨ来

降解 ＤＥＰ，从而出现 ＤＥＰ 初始浓度越高，其去除效率越低的现象．
２．５　 水体背景主要成分对 ＤＥＰ 降解影响

实际废水成分复杂，常常含有阴离子、碳酸盐、腐殖酸 （ｈｕｍｉｃ ａｃｉｄ， ＨＡ） 等多种成分，若将 Ｆｅｎｔｏｎ
方法用于实际废水中增塑剂的降解，废水中其他组分的影响必须纳入考虑之中．氯离子广泛存在于垃圾

渗滤液、制革厂废水和染料废水中，其在垃圾渗滤液中的浓度为 ２２４０—２８００ ｍｇ·Ｌ－１ ［１４］；在高盐榨菜废

水中氯离子甚至高达十几万 ｍｇ·Ｌ－１ ［１５］ ．碳酸氢盐是水中碱度的主要形式，垃圾渗滤液的碱度可达到

１９８３ ｍｇ·Ｌ－１ ［１６］ ．硝酸或硝酸盐常作为化工、电镀、光伏等行业的原材料或辅助剂，工业废水中硝酸盐的

浓度较高．环境中地表水的腐殖酸浓度一般在 ０—２０ ｍｇ·Ｌ－１，占水中总有机物的 ５０％—９０％［１７］ ．故本研

究选取代表性物质 Ｃｌ－、ＮＯ－
３、ＨＣＯ－

３、ＨＡ 研究其对 ＤＥＰ 的处理效果的影响（图 ６）．
Ｆｅ２＋投加浓度为 １００ μｍｏｌ·Ｌ－１， Ｈ２ Ｏ２ 浓度为 ５００ μｍｏｌ·Ｌ－１，溶液 ｐＨ ３． ０， ＤＥＰ 初始浓度为

５０ μｍｏｌ·Ｌ－１时，Ｃｌ－、ＮＯ－
３、ＨＣＯ－

３ 的浓度为 ０．５ ｍｏｌ·Ｌ－１，反应时间 ３０ ｍｉｎ，ＤＥＰ 的去除效率为 ４０％—４５％，
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低于未添加背景成分的 ＤＥＰ 去除效率（７１％）．Ｃｌ－在水体环境中是普遍存在的，研究结果表明水环境中

的 Ｃｌ－对于 Ｆｅｎｔｏｎ 法降解 ＤＥＰ 起抑制作用，可能原因是 Ｃｌ－会快速与·ＯＨ反应形成Ｃｌ·，从而影响·ＯＨ
降解 ＤＥＰ 的降解速率；产生的Ｃｌ·也会与 Ｃｌ－继续反应，产生 Ｃｌ－２·进一步消耗·ＯＨ；虽然产生的 Ｃｌ－２·、Ｃｌ·
具有一定的氧化能力，但是活性不及·ＯＨ．ＮＯ－

３ 可与·ＯＨ反应生成次生自由基如·ＮＯ２，次生自由基对

ＤＥＰ 的氧化过程和氧化产物可能会产生抑制影响［１８］ ．本研究发现 ＨＣＯ－
３ 对 ＤＥＰ 的去除表现出抑制作

用，ＨＣＯ－
３ 在体系中会消耗·ＯＨ形成新的碳酸氢根自由基（ＨＣＯ３·），该自由基对有机物的去除效率较差．

ＨＣＯ－
３ 还会电离产生 ＣＯ－

３ 和 Ｈ＋，这样会让酸性降低并且 ＣＯ－
３ 与 ＨＣＯ－

３ 会竞争·ＯＨ，从而使得 ＤＥＰ 的去

除效率下降．ＨＡ 对 ＤＥＰ 的去除具有显著的抑制作用．当体系中 ＨＡ 的浓度为 １０ ｍｇ·Ｌ－１时，ＤＥＰ 去除效

率为 １８％，显著低于未含 ＨＡ 的体系（去除效率为 ７１％）．ＨＡ 是水环境中广泛存在的大分子有机物质，具
有强大的官能团，比如羟基甲氧基等官能团会竞争溶液中的自由基，从而影响 ＤＥＰ 的去除．

图 ５　 不同 ＤＥＰ 浓度对 ＤＥＰ 去除效率的影响

Ｆｉｇ．５　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ＤＥＰ
ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＤＥＰ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ

图 ６　 环境背景成分对 ＤＥＰ 去除效率的影响

Ｆｉｇ．６　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｂａｃｋｇｒｏｕｎｄ
ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ ｏｎ ＤＥＰ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ

２．６　 动力学研究

本研究采用一阶反应动力学、二阶反应动力学和 ＢＭＧ 反应动力学来研究 Ｆｅｎｔｏｎ 去除 ＤＥＰ 的动力

学特征．
一级反应动力学可以表示为式（３） ［１９］：

ｌｎ
Ｃ０

Ｃ ｔ
＝ ｋ１ ｔ （３）

其中，Ｃ０和 Ｃ ｔ分别代表不同时间点对应的 ＤＥＰ 浓度；ｋ１是假一阶反应速率常数（ｍｉｎ－１）．反应前 ９ ｍｉｎ
时，ＤＥＰ 的浓度范围为 １０—５０ μｍｏｌ·Ｌ－１，对应的 ｋ１为 ０．０９４５—０．１６３３ ｍｉｎ－１，相关性系数 Ｒ２均大于 ０．９．ｋ１

随体系中 ＤＥＰ 含量增加而降低，线性关系为 ｋ１ ＝ －０．００１６［ＤＥＰ］ ＋ ０．１７１３，Ｒ２ ＝ ０．９３３９ （图 ７）．

图 ７　 反应前 ９ ｍｉｎ，ｋ１与对应氧化剂初始浓度的相关关系

Ｆｉｇ．７　 Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｂｅｔｗｅｅｎ ｋ１ ａｎｄ ｔｈｅ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｏｘｉｄａｎｔｓ ａｆｔｅｒ ｒｅａｃｔｉｏｎ ９ ｍｉｎ
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二阶动力学模型可以表述为式（４）：
ｄＣ ｔ

ｄｔ
＝ －ｋ２（Ｃ ｔ） ２ （４）

１
Ｃ ｔ

－ １
Ｃ０

＝ ｋ２ ｔ （５）

采用
１
Ｃ ｔ

－ １
Ｃ０

与 ｔ 的线性回归分析（式（５）），计算在不同的反应条件下 ＤＥＰ 二阶模型动力学模型，

得到二阶动力学参数如表 １ 所示，ｋ２的范围为 ０．００００８—０．０２７７，相关系系数 Ｒ２范围为 ０．７３５４—０．９８５２．

表 １　 在不同反应条件下 ＤＥＰ 的降解动力学模型和相关性系数（Ｒ２）
Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ｋｉｎｅｔｉｃ ｍｏｄｅｌｓ ａｎｄ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔｓ （Ｒ２） ｆｏｒ ｔｈｅ

ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＤＥＰ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ

［ＤＥＰ］ ／
（μｍｏｌ·Ｌ－１）

［Ｆｅ２＋］ ／
（μｍｏｌ·Ｌ－１）

［Ｈ２Ｏ２］ ／
（μｍｏｌ·Ｌ－１）

ｐＨ
背景成分
Ｂａｃｋｇｒｏｕｎｄ
ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ

一阶动力学模型
Ｆｉｒｓｔ⁃ｏｒｄｅｒ

ｋｉｎｅｔｉｃ ｍｏｄｅｌ

二阶动力学模型
Ｓｅｃｏｎｄ⁃ｏｒｄｅｒ
ｋｉｎｅｔｉｃ ｍｏｄｅｌ

ＢＭＧ 模型
ＢＭＧ ｋｉｎｅｔｉｃ ｍｏｄｅｌ

ｋ１ Ｒ２ ｋ２ Ｒ２ ｍ ｂ Ｒ２

１０ ５０ ５００ ３．０ ０ ０．０６１２ ０．７６０８ ０．０２７７ ０．９０９５ １．９７ １．０７８５ ０．９９９４

２０ ５０ ５００ ３．０ ０ ０．０５６４ ０．８３７ ０．００８９ ０．９６０８ ３．０２０２ １．０８８ ０．９９９２

４０ ５０ ５００ ３．０ ０ ０．０５１９ ０．８７２ ０．００３７ ０．９８５２ ３．７９５６ １．１０５１ ０．９９８１

５０ ５０ ５００ ３．０ ０ ０．０３６４ ０．７７２ ０．００１６ ０．８９０４ ３．７６７３ １．２９４２ ０．９９７８

７０ ５０ ５００ ３．０ ０ ０．０１１６ ０．７７２１ ０．０００２ ０．８２９３ １０．８６７ ２．５８７１ ０．９８３７

５０ １００ ５００ ９．０ ０ ０．００３９ ０．７８０５ ０．００００８ ０．７９３６ ４１．７２４ ６．７６４２ ０．９５４７

５０ １００ ５００ ２．０ ０ ０．０２５６ ０．８９９８ ０．０００８ ０．９４３９ １１．５９９ １．４４５６ ０．９８３

５０ １００ ５００ ３．０ ０ ０．０３６４ ０．７７０２ ０．００１６ ０．８９０４ ３．７６７３ １．２９４２ ０．９９７８

５０ １００ ５００ ５．０ ０ ０．０１３２ ０．７５０４ ０．０００３ ０．７９１２ １１．１７１ ２．４１１４ ０．９９５２

５０ １００ ５００ ７．０ ０ ０．００８４ ０．７３２２ ０．０００２ ０．７６３７ １３．７１１ ３．４９９４ ０．９９７６

５０ １００ １０００ ３．０ ０ ０．０４４３ ０．７４６１ ０．００２４ ０．８９６７ ２．７６４３ １．１８０５ ０．９９９９

５０ １００ ７５０ ３．０ ０ ０．０４１５ ０．７５８７ ０．００２１ ０．８９４３ ３．１２９７ １．２０９ ０．９９９４

５０ １００ ５００ ３．０ ０ ０．０３７１ ０．７０２５ ０．００１７ ０．８２５１ ３．５７０３ １．２９０４ ０．９９９９

５０ １００ ２５０ ３．０ ０ ０．０３８８ ０．８８１３ ０．００１５ ０．９２９５ ９．２０３４ １．１２８２ ０．９７５７

５０ １００ １００ ３．０ ０ ０．０２８６ ０．８９５３ ０．０００９ ０．９３６６ １２．１４２ １．３０６１ ０．９６９３

５０ ２５０ ５００ ３．０ ０ ０．０３９ ０．７４４２ ０．００１８ ０．８８９４ ２．８５３７ １．２５０５ ０．９９９１

５０ １００ ５００ ３．０ ０ ０．０３６４ ０．７７０２ ０．００１６ ０．８９０４ ３．５７０３ １．２９０４ ０．９９９９

５０ ７０ ５００ ３．０ ０ ０．０２５１ ０．６９６ ０．０００９ ０．７９４４ ３．６４１８ １．５６３６ ０．９９９１

５０ ５０ ５００ ３．０ ０ ０．０２１４ ０．６６３ ０．０００７ ０．７４４５ ３．７５４４ １．７２０１ ０．９９９９

５０ ５００ ５００ ３．０ ０ ０．０４５８ ０．６１４７ ０．００２６ ０．７３５４ １．５９５５ １．１８１１ ０．９９８７

５０ １００ ５００ ３．０ ０ ０．０３６４ ０．７７０２ ０．００１６ ０．８９０４ ３．５７０３ １．２９０４ ０．９９９９

５０ １００ ５００ ３．０ ０．５ ｍｏｌ·Ｌ－１ ＮＯ－
３ ０．０１７２ ０．８７５３ ０．０００５ ０．９０８９ １９．１５ １．７８０９ ０．９８８３

５０ １００ ５００ ３．０ ０．５ ｍｏｌ·Ｌ－１ ＨＣＯ－
３ ０．０１８７ ０．９０６５ ０．０００５ ０．９３４１ １９．４５７ １．６６ ０．９８０７

５０ １００ ５００ ３．０ ０．５ ｍｏｌ·Ｌ－１ Ｃｌ－ ０．０２０２ ０．８８３６ ０．０００６ ０．９２０９ １５．７４５ １．６３０８ ０．９９３７

５０ １００ ５００ ３．０ １０ ｍｇ·Ｌ－１ ＨＡ ０．００６３ ０．８２７１ ０．０００１ ０．８４２８ ３５．９４５ ４．３０９５ ０．９９４１

２．７　 ＢＭＧ 模型

ＢＭＧ 动力学模型是由 Ｂｅｈｎａｊａｄｙ，Ｍｏｄｉｒｓｓｈａｈｌａ 和 Ｇｈａｎｂａｒｙ［１６］提出，表示为式（６） ［１，１６］：
ｔ

１－（Ｃ ｔ ／ Ｃ０）
＝ ｍ＋ｂｔ （６）

其中，１ ／ ｍ 的物理意义是 ＤＥＰ 的初始降解速率，１ ／ ｍ 值越高表明 ＤＥＰ 的初始降解速率越快［１６］ ．当 ＤＥＰ
的初始浓度为 １０、４０、７０ μｍｏｌ·Ｌ－１时，对应的 １ ／ ｍ 值分别为 ０．５０７６、０．２６３５、０．０９２０ ｍｉｎ－１，这说明随着

ＤＥＰ 初始浓度的增加，ＤＥＰ 的初始降解速率降低．当反应时间 ｔ 足够长，接近无限时，１ ／ ｂ 值表示理论上

ＤＥＰ 的最大去除效率，也就是 Ｆｅｎｔｏｎ 反应在反应结束时的最大氧化能力［１，２０］ ．如表 １ 所示，绝大多数的 ｂ
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值接近 １．０，这表明 Ｆｅｎｔｏｎ 反应对 ＤＥＰ 具有较高的氧化能力；ＢＭＧ 动力学模型拟合方程对应的 Ｒ２范围

为 ０．９５４７—０．９９９９，高于一阶动力学和二阶动力学对应的 Ｒ２值，这表明 ＢＭＧ 动力学模型是描述 Ｆｅｎｔｏｎ
过程对低浓度 ＤＥＰ 去除的最佳模型．表 ２ 和图 ８ 所示，１ ／ ｍ 和 １ ／ ｂ 与 ＤＥＰ 初始浓度、ｐＨ、［Ｈ２ Ｏ２］ ／
［Ｆｅ２＋］摩尔比值相关．研究报道 ＢＭＧ 模型也可以高效预测染料（如直接蓝 ７１ 和酸性红 ６６） ［２１⁃２３］、内分泌

干扰物（双酚 Ａ 和 １７α⁃乙炔雌二醇） ［２４］在 Ｆｅｎｔｏｎ 或者类 Ｆｅｎｔｏｎ 过程的降解．

表 ２　 ［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］比值、ｐＨ 和 ＤＥＰ 初始浓度与 １ ／ ｍ 和 １ ／ ｂ 的相关关系方程和相关性系数

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｔｈｅ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｅｑｕａｔｉｏｎｓ ｏｆ ［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］ ｒａｔｉｏ， ｐＨ ａｎｄ ｉｎｉｔｉａｌ ＤＥＰ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｗｉｔｈ ｔｈｅ １ ／ ｍ ａｎｄ １ ／ ｂ ｖａｌｕｅｓ

运行参数
Ｏｐｅｒａｔｉｏｎ
ｐａｒａｍｅｔｅｒ

参数值范围
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ ｒａｎｇｅ

相关关系方程
Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｅｑｕａｔｉｏｎ Ｒ２

［ＤＥＰ］ １０—７０ μｍｏｌ·Ｌ－１ １ ／ ｍ＝－０．１８３ｌｎ（［ＤＥＰ］）＋０．９１８７ ０．９０６３

１ ／ ｂ ＝ －０．０００３［ＤＥＰ］ ２＋ ０．０１２４［ＤＥＰ］ ＋ ０．８１０８ ０．９９１

ｐＨ ３．０—９．０ １ ／ ｍ ＝ ０．００７９ｐＨ２－０．１３２３ｐＨ ＋ ０．５８１２ ０．９４４８

１ ／ ｂ＝ －０．１００２ｐＨ ＋ １．００６３ ０．９３０７

［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］ ［Ｆｅ２＋］ ＝ １００ μｍｏｌ·Ｌ－１ １ ／ ｍ ＝ ０．０３０９［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］＋ ０．０７９５ ０．９１９４

［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］ ＝ １—１０ １ ／ ｂ ＝ ０．０００８［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］ ２＋ ０．０００６［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］ ＋ ０．７６１９ ０．９２９９

图 ８　 ＤＥＰ 初始浓度（ａ）、［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］比值（ｂ）、初始 ｐＨ 值（ｃ）与 １ ／ ｍ 和 １ ／ ｂ 的相关关系

Ｆｉｇ．８　 Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＤＥＰ （ａ）， ｒａｔｉｏ ｖａｌｕｅｓ ｏｆ ［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］ （ｂ） ａｎｄ

ｉｎｉｔｉａｌ ｐＨ （ｃ） ｗｉｔｈ １ ／ ｍ ａｎｄ １ ／ ｂ ｖａｌｕｅｓ

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１）Ｈ２Ｏ２浓度、Ｆｅ２＋浓度、ｐＨ 值、ＤＥＰ 初始浓度和共存化合物都会影响 Ｆｅｎｔｏｎ 法降解低浓度 ＤＥＰ
的效率．Ｆｅ２＋与 Ｈ２Ｏ２浓度的增加，都会使 ＤＥＰ 去除率提高；最佳 ｐＨ 值以 ３．０ 为宜．

（２）实际废水常见组分 Ｃｌ－、ＮＯ－
３、ＨＣＯ－

３、ＨＡ 对 ＤＥＰ 的降解均表现出抑制效应，其中 ＨＡ 的抑制效

果最显著．
（３）在不同条件下，相比于一阶和二阶动力学模型，ＢＭＧ 模型更能准确预测 ＤＥＰ 的降解．ＤＥＰ 初始
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浓度、ｐＨ、［Ｈ２Ｏ２］ ／ ［Ｆｅ２＋］摩尔比值与 ＢＭＧ 模型中的 １ ／ ｍ 和 １ ／ ｂ 值具备良好的相关关系．
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ＷＡＮＧ Ｙ Ｈ， ＺＨＡＮＧ Ｒ Ｎ， ＬＯＵ Ｚ Ｙ， ｅｔ ａｌ．Ｆｅｎｔｏｎ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｅｄ ｌａｎｄｆｉｌｌ ｌｅａｃｈａｔｅ［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１７，
３６（５）： １１０４⁃１１１１（ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ） ．

［ ８ ］ 　 章琴琴，宋诚，华亚妮，等． Ｆｅｎｔｏｎ 法降解垃圾渗滤液中的溶解性有机质［Ｊ］ ． 环境工程学报，２０１７， １１（４）： ２２１９⁃２２２６．
ＺＨＡＮＧ Ｑ Ｑ， ＳＯＮＧ Ｃ， ＨＵＡ Ｙ Ｎ， ｅｔ ａｌ． Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｉｎ ｌａｎｄｆｉｌｌ ｌｅａｃｈａｔｅ ｂｙ Ｆｅｎｔｏｎ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ［ Ｊ］ ．
Ｃｈｉｎｅｓｅ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ， ２０１７， １１ （４）： ２２１９⁃２２２６（ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ） ．

［ ９ ］ 　 徐金兰，郭阳，刘博雅． Ｈ２Ｏ２分次投加对 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化修复石油污染土壤及后续生物降解的影响［ Ｊ］ ．环境化学， ２０１９， ３８（６）：
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（１）： ４１⁃４６．
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