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摘要：合成了一种新型铁基纳米复合木质素水凝胶(FeS@LH),并将其应用于过二硫酸盐(PDS)的活化.通过材料表征,发现该木质素水凝胶独特的三维

(3D)结构有助于硫化纳米零价铁颗粒(FeS 颗粒)的分散,增加 FeS 的暴漏位点.这种 3D 结构不仅为 FeS、PDS 和污染物提供了更多附着位点,还加速了

FeS 与 PDS 之间的电子转移,从而促进污染物降解.实验结果表明,FeS@LH 在 PDS 活化方面表现出优异性能,在 0.1g/L 催化剂和 1mmol/LPDS 的条件

下,120min内可完全降解 10mg/L的吡虫啉(IMI).淬灭实验和电子自旋共振(ESR)光谱分析表明,在 FeS@LH/PDS体系中,SO4·-和OH·是 IMI降解的主要

活性物种.此外,FeS@LH 在存在无机阴离子和天然有机质(HA)的条件下仍能有效活化 PDS降解 IMI.通过液质联用(UPLC-MS-MS)系统鉴定了 IMI的

降解产物,并提出了两种可能的降解路径.毒性预测结果表明,IMI 最终可转化为无毒产物.FeS@LH 在 3 次循环测试后仍能保持一定的降解效率,同时表

现出较低金属浸出特性.研究结果为开发高效降解农药类污染物提供了新的思路. 
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Preparation of novel FeS@LH materials and their efficiency and mechanism of activation of imidacloprid (IMI) degradation by 

perdisulfite (PDS). XIE Yi-lin1, DONG Lu-yu1, WANG Yun-fei1, ZHANG Miao1, HU Zhi-xin1, WANG Xue-li1,2* (1.Key Laboratory of 

Subsurface Hydrology and Ecological Effects in Arid Region Ministry of Education, School of Water and Environment, Changan 

University, Xian 710054, China；2.Key Laboratory of Eco-hydrology and Water Security in Arid and Semi-arid Regions, Ministry of 

Water Resources, Changan University, Xian 710054, China). China Environmental Science, 2025,45(10)：5525~5538 

Abstract：In this paper, a novel iron-based nanocomposite lignin hydrogel (FeS@LH) was synthesized and applied to the activation 

of perdisulfate (PDS). Through the characterization of the material, it is found that the unique three-dimensional (3D) structure of the 

lignin hydrogel is helpful to the dispersion of sulfide nano-zero-valent iron particles (FeS particles) and increase the leakage site of 

FeS. This three-dimensional structure not only provides more attachment sites for FeS, PDS and pollutants, but also accelerates the 

electron transfer between FeS and PDS, thus promoting the degradation of pollutants. The experimental results show that FeS@LH 

has excellent performance in PDS activation. Under the condition of 0.1g/L catalyst and 1mmol/L PDS, 10mg/L IMI (100mL) can be 

completely degraded in 120minutes. Quenching experiments and electron spin resonance (ESR) spectra show that SO4
·- and OH· are 

the main active species for IMI degradation in FeS@LH/PDS system. In addition, FeS@LH can effectively activate PDS to degrade 

IMI in the presence of inorganic anions and natural organic matter (HA).The degradation products of IMI were identified by liquid 

chromatography-mass spectrometry (UPLC-MS-MS) system, and two possible degradation pathways were proposed. The toxicity 

prediction results show that IMI can eventually be converted into a non-toxic product. FeS@LH was able to maintain a certain 

degradation efficiency after three cycles of testing, while exhibiting low metal leaching characteristics. Study results provide new 

ideas for the development of efficient degradation of pesticide pollutants. 
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吡虫啉(IMI)作为新烟碱类杀虫剂的重要成员,

凭借其持久性强、神经毒性高、选择性作用机制好

等优点,已成为全球使用范围最广、发展速度最快的

杀虫剂之一
[1-2]

.然而,IMI 的广泛使用有可能对生态

系统和人类健康产生不利影响.IMI 的利用率低(低

于 30%),在土壤中的半衰期较长,且在水中的溶解度

高(0.58g/L,20°C)
[3]
,其残留在各种水生环境中被频

繁检出
[4-5]

.全球地表水中 IMI 的残留浓度为 0.001∼ 

320µg/L,总体上超过了现有的水生生物保护水质准 
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则
[6-7]

.IMI 对非目标生物的亚致死毒性可导致生长

和繁殖率降低、免疫功能受损、神经系统损伤、代

谢平衡紊乱和 DNA 损伤等
[8-9]

.因此,探索一种高效

去除废水中 IMI的策略显得尤为迫切. 

基于过硫酸盐的高级氧化技术(PS-AOPs),是一

种清洁且可高效处理难降解有机污染物的新型技

术,因其具有氧化还原电位高、反应活性好、pH 值

适应范围广等优势 ,受到了国内外学者的广泛关

注  

[10-11]
.过硫酸盐(PS)自身氧化能力有限,需要经过

活化产生高活性的 SO4
·-
、OH·及

1
O2等活性物质来

实现污染物的高效降解.PS的活化方式一般包括:热

活化
[12]
、碱活化

[13]
、超声活化

[14]
、紫外光活化

[15]
、

微波活化
[16]
、碳基材料活化

[17]
以及过渡金属离子活

化
[18]
等.在众多活化方式中,过渡金属离子活化具有

成本低、效率高以及环境污染小的优势,得到了广泛

的应用
[19]

. 

非均相铁基催化材料因其优异的活化性能、低

金属毒性和环保性,被广泛用于活化过硫酸盐降解

有机污染物.但其在使用过程中存在易氧化、易团聚

及形成铁污泥等缺点
[20]

.FeS 是一种无毒的亚稳态

矿物,由于其与硫元素有良好的亲和力和优异的还

原力,对各种化学物质表现出优异的反应性能,已广

泛应用于土壤和水污染处理
[21-23]

.同时,相关研究表

明,FeS中缓慢溶解释放的 Fe
2+
和表面结合的 Fe

2+
可

作为过二硫酸盐(PDS)活化的持续铁源,从而产生大

量自由基;还原硫的存在可以调节溶液中 Fe(Ⅲ)/ 

Fe(Ⅱ)的循环,避免由于铁离子过量而导致硫酸根自

由基的清除
[24]

.利用 FeS活化 PS降解有机污染物的

研究已有很多,如降解 2,4-二氯苯氧乙酸、对氯苯胺

和四环素
[25-27]

.虽然 FeS 的粒径越小,与污染物的接

触面积越大,表面能越高,污染物的去除率越高,但随

着粒径的减小,其团聚效应明显,这可能限制其在环

境修复领域的应用
[28]

. 

木质素水凝胶(LH)独特的三维(3D)结构有利于

分散过渡金属颗粒,使过渡金属颗粒最大限度暴露,

从而可以防止其发生团聚
[29]

.并且,LH的 3D结构可

以为过渡金属颗粒、PS和污染物提供更多的附着位

点,加速过渡金属颗粒和PS之间的电子转移,促进污

染物的降解
[30]

.最重要的是 LH可以有效吸附 PS活

化过程中从过渡金属颗粒中浸出的金属离子
[31]

.因

此在PS活化方面,LH有着很大的研究潜力.Tan等
[32]

利用 LH的特殊 3D网络结构,增强 nZVI/Ni颗粒的

分散性并最大化其活性位点的暴露,从而加速 PDS

活化和 BPA 降解.同样,本课题组 Dong 等
[33]
将

CuO/nZVI负载到 LH上,活性点位增多,PDS活化加

快,IMI 快速被降解,但是材料稳定性欠佳,3 次重复

使用 IMI降解效率仅为 40%. 

基于此,本文在课题组前期研究的基础上,以

LH 为支撑材料,通过溶液浸泡还原法合成了一种新

型的 FeS改性 LH(FeS@LH),并用于活化 PDS以降

解 IMI.研究了催化剂用量、PDS用量、初始 pH值、

共存离子及 FeS@LH 的重复使用性能等各种参数

的影响.此外,通过化学淬灭实验、电子自旋共振

(ESR)检测及降解中间产物分析,探讨了 FeS@LH/ 

PDS 体系的活化机理及 IMI 降解机理.通过上述系

统研究,将为铁基木质素水凝胶过硫酸盐活化材料

的设计、制备及实际应用提供坚实的理论基础. 

1  材料与方法 

1.1  化学品与试剂 

研究中使用的所有化学品均为分析纯,所有溶

剂均为色谱纯.丙烯酰胺、木质素磺酸钠、N-N'亚甲

基双丙烯酰胺、硫酸亚铁、过硫酸钠、硫化钠、高

纯度 N2(纯度 99.999%)、乙腈、甲醇、硝酸钠、碳

酸氢钠、叔丁醇等购自天津市大茂化学试剂厂,甲酸

购自天津市富宇精细化工有限公司,马来酸酐购自

西安福晨化学试剂有限公司,四甲基乙二胺购自上

海展云化工有限公司,吡虫啉购自上海麦克林生化

科技股份有限公司,腐殖酸购自上海阿拉丁生化科

技股份有限公司. 

1.2  催化剂的制备 

通过溶液浸泡还原法制备 LH,具体制备方法参

照 Dong 的实验步骤
[33]

.取 0.5gLH 溶解在

20mLFeSO4·7H2O 溶液中(0.2mol/L),冷藏浸泡 12h,

用蒸馏水清洗 2~3 次,用磁铁分离出磁性样品,立即

冷冻干燥 12h,形成 Fe@LH;然后将 Fe@LH 浸泡在

20mLNa2S·9H2O(0.2mol/L)溶液中,冷藏浸泡 12h,蒸

馏水清洗 2~3 次后,用离心机进行分离,之后立即冷

冻干燥形成 FeS@LH.并用相同的方法制备 FeS,将

20mLFeSO4·7H2O(0.2mol/L) 溶 液 加 入 到

20mLNa2S·9H2O溶液中(0.2mol/L),洗涤冷冻干燥. 

1.3  降解实验 
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在 250mL锥形瓶、室温(25°C)下进行降解实验.

保持 IMI 污染物初始浓度为 10mg/L,同时加入一定

量的 PDS和 FeS@LH催化剂.随后将锥形瓶放在摇

床上发生反应,转速设定为 120r/min,在一定的时间

间隔内(0,2,4,6,8,10,20,30,45,60,90,120min),取 1mL

反应上清液,并用 1mL 甲醇淬灭,用 0.22µm 膜过滤.

使用超高效液相色谱法(UHPLC,Waters,美国)测定

IMI 的浓度.紫外检测器设置为 270nm,其中 C18 色

谱柱用于分离有机物.流速为 1.0mL/min,流动相由

25%甲醇和 75%的水以及 0.2%的甲酸制成. 

在动力学实验中,设置了不同的条件参数,包括

PDS投加量(0.5,0.75,1.0,1.5,2.0mmol/L),催化剂投加

量(0.05,0.1,0.15,0.2,0.25g/L),pH 值(3.0、5.0、7.0、

9.0、11.0).同时,分别用 50,100,200mg/L的 Cl
-

、NO3
-

以及 5,10,20mg/L 的 HCO3
-

和 HA 模拟实际废水中

各种干扰离子对催化体系的影响.上述所有实验至

少有 2 个额外的平行组进行对照,计算平均值和相

对偏差作为最终实验数据. 

1.4  表征方法 

采用场发射扫描电镜(SEM)和能谱仪(EDS)对

制备的催化剂进行形貌表征和元素组成分析;采用

X射线衍射仪(XRD)得到磁性纳米颗粒衍射图;采用

傅里叶红外光谱表征(FTIR)对材料的表面官能团进

行半定量分析,并在光谱仪上记录了相应的光谱,光

谱范围为 500~4000cm
-1
;N2 吸附-解吸等温线采用

N2孔隙剂测量,根据 brunauer-emmet-teller(BET)方

程和 Barrett-Joyner-Halenda(BJH)法分别测定了材

料的吸、脱附能力和孔径分布;采用 X 射线光电子

能谱(XPS)分析材料的元素构成与表面元素价态

(C、O、S、Fe);采用电子自旋共振(ESR)检测羟基自

由基(OH·)、硫酸根自由基(SO4
·-
)、超氧自由基(O2

·-
)

和单线态氧(
1
O2);采用液质联用仪(UPLC-MS-MS)

检测 IMI降解过程中的中间产物. 

2  结果与讨论 

2.1  催化剂的表征 

LH与负载 FeS的 LH有着很大的不同,如图 1(a),

未掺杂 FeS 的 LH 的 3D 结构显示,其含有多个孔洞,

表面十分光滑细密,且无颗粒状.图 1(b)为 FeS@LH的

SEM图,LH仍然具有多个孔洞,但是 FeS的掺杂,使得

LH的表面变得更加粗糙、结构更加紧密.磁性颗粒的

掺杂使得原本光滑的 LH 表面变得粗糙不均匀,表明

FeS成功掺杂到LH的内部结构,LH可以有效分散FeS.

此外,EDS元素映射进一步表明 FeS的成功掺杂. 

 

图 1  LH和 FeS@LH的 SEM图像及 FeS@LH的 EDS图像 

Fig.1  SEM images of LH and FeS@LH.EDS image of FeS@LH 

SEM测试模式为二次电子,需要喷金处理 
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XRD被用来进一步揭示 FeS颗粒在 LH上的分

散情况和晶体结构(图 2(a)),LH 呈现的大包峰为水

凝胶特有的峰型结构,证明水凝胶的成功制备.FeS

在 2θ=32.1°和 35.2°处出现的两个特征峰,分别对应

于 FeS 的(002)和(200)晶面;FeS@LH 在 2θ=32.1°也

出现了相同的晶面特征峰,但是在 2θ=35.2°特征峰

向左偏移,可能是由于在合成过程中,不止一个硫元

素与二价铁结合,导致晶面间距增大,晶格膨胀,因此

特征峰出现了低角度偏移,这表明LH成功掺杂了不

同晶相的 FeS.FeS、LH以及 FeS@LH的 FTIR光谱

图如图 2(b)所示,在大约 3250cm
-1
和 2937cm

-1
处的

光谱分别是-OH 和-CH 拉伸振动产生的特征峰,在

掺杂 FeS 颗粒后,这两处特征峰明显减小,这表明

FeS 颗粒的成功引入.在约 1572cm
-1
处形成的特征

峰归因于芳香族 C=C的拉伸震动.大约 1380cm
-1
和

1100cm
-1
的两个特征峰分别是由于羧酸根离子的

C=O拉伸和 C-O震动弯曲所产生
[34-35]

. 

通过氮气吸附-解吸法测定了 LH 和 FeS@LH

的BET数值.如图 3(a)所示,LH显示出Ⅳ型等温线和

H1 型滞后环,证明材料为有孔材料且孔径主要为中

孔;等温线上有饱和吸附平台,表明 LH 孔径分布比

较均匀;而 FeS@LH 显示Ⅲ型等温线,没有明显的饱

和吸附平台,表明孔结构不规整,原因是 FeS 很好的

嵌入 LH 内部,导致材料呈现出不规则的孔隙结构.

根据 IUPAC 标准
[36]

,孔径分布主要在 2~50nm 之间

的称为介孔(中孔)材料,图 3(b)的两种催化剂孔径大

部分都位于 2~50nm,属于介孔材料,介孔材料的吸

附性能较好,可以很好的对过硫酸盐和污染物进行

吸附,使两者充分暴露、接触并反应,从而实现污染

物的高效降解. 

 

图 2  LH、FeS和 FeS@ LH的 XRD图谱、FTIR光谱 

Fig.2  XRD spectrum and FTIR spectrum ofLH, FeSand FeS@ LH 

XRD靶材为铜靶,扫描速度为 5°/min 

 

图 3  LH和 FeS@LH的吸、脱附量曲线与孔径分布 

Fig.3  Adsorption , desorption volume curves and pore size distribution map of LH and FeS@LH 

脱气温度 120℃,脱气时间 8h 
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综上,SEM、EDS、XRD、FTIR和 BET表征结

果都证明了 FeS 颗粒的成功掺杂和分散负载在 LH

的孔隙中,这进一步降低了 FeS 粒子之间团聚的可

能性,提高了 FeS活性位点的暴露. 

2.2  催化剂性能及投加量的影响 

为了对比不同材料对 IMI 的降解或吸附效果,进

行不同材料去除 IMI 的实验 .结果如图 4(a)所

示,120min内,单独的PDS对 IMI基本没有呈现去除效

果(去除率<5%),这说明未经活化的PDS对 IMI基本没

有降解作用;同样,单独的 FeS对 IMI的去除率也不超

过5%,证明FeS的孔隙并不具有吸附效果,不能有效去

除 IMI;但将 FeS负载到LH之后,IMI的去除率可以提

升至 25%,这主要是由于 LH 独特的理化性质使其孔

隙在吸水发生溶胀后,对 IMI 具有一定的吸附作用.在

体系中加入过硫酸盐的情况下, 120min内,FeS活化过

硫酸盐降解 IMI的效率仅有 79.01%,而当 FeS负载到

LH 上时,10min 内 IMI 的降解率便已高达 77.15%, 

120min 内便实现 IMI 的全部去除.值得注意的是, 

FeS@LH与 FeS活化过硫酸盐降解 IMI相比,其降解

速率常数从 0.08492min
-1
上升至 0.16343min

-1
,反应速

率提升了 2倍.该结果表明,FeS@LH有着优异的活化

性能.FeS/PDS 体系降解效率低是由于 FeS 在无载体

存在时容易发生团聚,使活性位点减少.而将 FeS 负载

到 LH上后,LH丰富的三维网状结构能够有效的分散

FeS,减少了 FeS 的团聚,从而暴露出更多活性位点,提

高了活化效率,进而增加了污染物的降解量. 
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图 4  不同材料、PDS浓度、催化剂浓度、pH值对 IMI的消除影响以及对应的反应速率常数 

Fig.4  The effects of different material systems, PDS concentration ,catalyst concentration and pH on IMI elimination, as well as the 

corresponding reaction rate constant 

[PDS]0=1mmol/L对应于(a)、(c)和(d),[FeS@LH]0=0.1g/L对应于(a)、(b)和(d),pH=7±0.1对应于(a)、(b)和(c),T=(25±0.1)℃, [IMI]0=10mg/L 

为了更加深入地了解 FeS@LH 的催化活性,本

研究通过改变 PDS、FeS@LH的量以及 pH值等来

确定反应的最佳条件. 

从图 4(b)来看,在较低的 PDS浓度下,120min内

IMI 的降解效率高达 90.21%.当 PDS 的浓度增加至

1~2mmol/L时,120min内 IMI基本已经完全降解,IMI

的降解速率常数从 0.50mmol/L 时的 0.10041min
-1

分 别 增 加 至 0.14754min
-1
、 0.16343min

-1
和

0.17400min
-1
.由此推断,PDS 用量的增加可以使得

FeS@LH 中的活性位点得到充分利用,从而产生更

多的活性自由基.由于 1mmol/L 的 PDS 便能在

120min内实现 IMI的完全降解,且过量的 PDS也不

能大幅度的提高 IMI 的降解速率,因此,出于成本考

虑,本研究选用 1mmol/L的 PDS进行后续实验. 

从图 4(c)可以看出,不同浓度 FeS@LH 投加量对

体系催化效果的影响与 PDS 的浓度变化产生的影响

基本一致.在较低 FeS@LH投加量(0.05g/L)下,120min

内 IMI 的降解率仅为 74.20%,k 值为 0.10585min
-1
;当

FeS@LH投加量增加到 0.10g/L时,IMI的降解率大幅

度提升,k值提高至原来的 1.5倍(0.15479min
-1
).这可能

是因为 FeS@LH活性位点增多引起的.随着 FeS@LH

投加量的增加,体系中能提供的活性位点增加,IMI 的

降解速率也随之增大,但是由于0.10g/L的FeS@LH投

加量足以将 IMI 降解完全,这意味着催化剂中活性位

点能够被PDS充分利用,因此后续选择浓度为0.10g/L

的催化剂进行实验. 

为了更好的模拟FeS@LH/PDS体系对实际废水的

处理,通过向 IMI溶液中加入 10mmol/L的硼酸缓冲液

用于调节反应体系的初始 pH值,进而探究FeS@LH在

不同 pH值环境下的催化性能.已有研究报道,PDS催化

剂氧化过程中初始 pH 值会影响有机物的降解,这可能

是与自由基的生成、催化剂性质和污染物的质子化有

关
[37]
.FeS@LH/PDS体系在不同 pH值下表现出不同的

催化效果,结果如图 4d 所示,在初始 pH 值为 3、5、7

时,IMI的降解效果基本一致,都表现出较好的降解效果,

但是当 pH值增加至 9时 IMI的降解率下降至 86.63%.

当pH值进一步增加至11时,IMI的降解率大幅度下降,

仅为 14.7%.这可能是因为在碱性条件下,FeS@LH/PDS

体系中的主要活性物种由 SO4
·-
转化为 OH·,OH·相比于

SO4
·-
具有较低的氧化电位

[38]
,导致体系中的氧化速率

降低,氧化效果也随之变差.此外,SO4
2-
的产生也会阻碍

IMI 的降解
[39]
.更重要的是,在碱性条件下,催化剂表面

的二价铁被反应生成氢氧化亚铁,随后很快被氧化为氢

氧化铁沉淀,最终阻碍催化剂与 PDS 之间发生催化反

应,从而抑制了 IMI的降解
[40]
. 

2.3  无机阴离子及 HA影响实验 

Cl
-

、NO3
-

、HCO3
-

等无机阴离子以及 HA等天

然有机物广泛存在于自然水体中,这些物质会与污

染物竞争自由基影响污染物的降解反应,从而导致

污染物去除率下降.因此本研究进行了无机阴离子

以及天然有机物对 IMI 降解反应的影响实验,Cl
-

、

NO3
-

设置浓度梯度为 0,50,100,200mg/L,HCO3
-

、HA

浓度梯度为 0,5,10,20mg/L. 

Cl
-

浓度对FeS@LH/PDS体系降解 IMI的影响实

验结果如图5(a)所示,FeS@LH/PDS体系受到Cl
-

的影

响明显.随着 Cl
-

浓度的增加,IMI 的降解效率逐渐降
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低至 79.48%,k 值从原来的 0.15479min
-1
下降至

0.11073min
-1
,表明 FeS@LH/PDS体系会受到Cl

-

的轻

微干扰.主要原因是 Cl
-

和目标有机物在催化剂表面

的竞争性吸附,导致催化剂表面活性位点被阻断
[41]

. 

 

 

 

 

图 5  在 FeS@LH/PDS体系中 Cl
-

、NO3

-

、HCO3

-

和 HA浓度对 IMI的去除影响以及对应的反应速率常数 

Fig.5  In the FeS@LH/PDS system, the effects of concentrations Cl
-

, NO3

-

, HCO3

-

 and HA on IMI removal, as well as the 

corresponding reaction rate constant 

条件:[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,pH=7±0.1,T=(25±0.1)℃,[IMI]0=10mg/L 

不同浓度的 NO3
-

对 FeS@LH/PDS 催化体系降 解 IMI 的影响如图 5(b)所示.从图中可以看出 NO3
-
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对 FeS@LH/PDS 体系的影响相对于 Cl
-

影响更小.

低浓度(50mg/L)的 NO3
-

表现出轻微的抑制作用,IMI

降解率为 92.76%.而随着浓度增加至 200mg/L

时,IMI的降解速率常数从原来的 0.15479min
-1
增加

至 0.15904min
-1
,基本保持不变 .整体来看 ,NO3

-

对

FeS@LH/PDS降解体系影响并不大.这与Liu等人的

研究一致,NO3
-

不能在有机污染物的降解中发挥任

何作用,因为它很少与自由基反应
[42]

. 

不同浓度的 HCO3
-

对 FeS@LH/PDS 体系降解

IMI的影响如图 5(c)所示.在 pH=7条件下,由于ACV

的弱碱性,使得FeS@LH/PDS体系在加入ACV后溶

液的初始 pH 值略微升高,当加入低浓度(5mg/L)的

HCO3
-

后,体系对 IMI 的降解表现出轻微的促进作

用 ,IMI 的降解速率常数从 0.15479min
-1
增加至

0.15589min
-1
,这是由于微量的 HCO3

-

与 OH
-

发生中

和反应,使得溶液恢复中性,因此加入少量 HCO3
-

的

降解体系与未加入时 IMI 的降解率基本不变

(98.6%)
[43]

.而随着 HCO3
-

浓度的增加,IMI 的降解速

率迅速下降至 74.20%,k值从原来的 0.15479min
-1
下

降至 0.09682min
-1
,主要原因是 HCO3

-

容易吸附到活

化剂表面 ,使得活化剂表面的活性位点减少 ,且

HCO3
-

会与 IMI 产生竞争消耗自由基;另外,研究发

现在加入 10mg/L 的 HCO3
-

反应结束后,溶液 pH 值

升高至 8.9,这是由于过量的 HCO3
-

发生水解反应,导

致 pH值升高,也验证了前文碱性条件会抑制体系对

IMI的降解的结论. 

本研究还评估了HA对FeS@LH/PDS体系降解

IMI的影响,结果如图 5(d)所示,HA对 IMI的降解有

着明显的抑制作用,并且随着HA浓度从0mg/L增加

至 10mg/L,IMI 的去除效率明显降低,k 值从原来的

0.15479min
-1
降低至 0.09585min

-1
,k值缩小了 1.6倍.

这是因为 HA可以与 IMI竞争 ROS和 FeS@LH表

面的活性位点,导致 IMI的降解效率大幅下降
[44]

. 

经上述研究 ,无机阴离子和天然有机物对

FeS@LH/PDS的影响能力为 HCO3
-

>HA>Cl->NO3
-

.

在无机阴离子和天然有机物存在的条件下

FeS@LH/PDS 体系对 IMI 仍然有较高的去除率,表

现出较好的应用潜力. 

2.4  材料重复性研究 

对于金属催化剂而言,体系中金属离子浸出程

度是衡量其性能的重要指标之一,采用 ICP-OES 检

测材料在 3次循环使用后溶液中 Fe
2+
和 Fe

3+
的总浓

度.当降解体系中加入 FeS 时,仅过 10min 溶液中铁

离子总浓度便达到 3030.146ug/L(表 1),随着降解进

行 到 60min, 溶 液 中 的 铁 离 子 浓 度 高 达

27506.468ug/L,远远超出了离子浸出浓度限值

2mg/L
[45]

.可见如果单独向地下污染水体中投加一

定量的 FeS 对进行 PDS 的活化,不仅污染物降解效

率低(70%左右),而且会导致大量金属离子浸出,过

高的金属离子浓度会造成严重的地下水污染.将FeS

负载到 LH 时 ,10min 铁离子浸出浓度只有

697.462ug/L,相较于加入 FeS的降解体系缩小了 4.3

倍,抑制铁离子浸出效果较为明显.同时在 60min

时 ,FeS@LH/PDS 体系中铁离子浓度也只有

1027.028ug/L,是单独 FeS/PDS体系中铁离子浸出浓

度的 3.7%(图 6(a)),离子浸出浓度始终低于 1.1mg/L.

可见我们的LH对铁离子有强大的吸附效果,使溶液

中铁离子浓度始终可以稳定在较低水平. 

表 1  3次循环后 FeS离子的浸出浓度 

Table 1  Leaching concentration of FeS ions after three cycles 

样品 时间(min) Fe元素含量(ug/L) 

10 3030.146 

30 12407.815 FeS 

60 27506.468 

10 697.462 

30 825.126 FeS@LH 

60 1027.028 

 

评判 FeS@LH 是否可以重复使用对实际水处

理应用具有重要意义.通过对复合水凝胶的 3 次循

环稳定性实验,评价材料的稳定性.重复实验结果如

图 6(b)所示,在第一次运行时 IMI在 30min内降解率

在 98.7%左右 ,而第二、三次运行的降解率仅为

71.671%和 60.648%左右.推测 FeS@LH在第二、三

次循环时降解性能差的主要原因可能是水的腐蚀

或者负载在 LH上的 FeS的损失以及金属氧化后聚

集在 LH 表面,从而限制催化剂内部的电子转移到

PDS,导致催化剂效能降低. 

为了进一步验证催化剂的可重复使用性和稳

定性,利用 XPS 揭示了原始催化剂和使用后催化剂

中元素化学状态的变化(图 7).图 7(a)和 7(b)展示了

Fe2p 的扫描光谱,其中 Fe
0
和 Fe

3+
的含量从原来的

9.36%和 38.91%降低至 4.56%和 36.65%,而Fe
2+
的含
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量从 34.15%增加至 45.84%.这与后面 S2p表现出相

同的结果,进一步表明了 S参与了 Fe
2+
与 Fe

3+
的循环.

如图 7(c)和图 7(d)所示,C1s在 288.26eV、285.70eV

和 284.71eV出现的峰分别为 C=O、C-O和非氧化

碳峰.其中 C-O 含量从 27.08%增加至 28.54%,C=O

则从 19.97%减少至 18.16%,根据相关研究,C=O 能

促进 PS分解生成 C-O
[46]

.图 7(e)和图 7(f)为原始催

化剂和使用后催化剂材料的 O1s 的 XPS 图,O1s 出

现了 3 个峰,分别为位于 532.28eV、531.48eV 和

529.86eV 的 C-O、C=O 和 FeOOH
[47-48]

.其中 C-O

的含量从原来的 13.05%大幅度增加至 25.78%,而

C=O双键的含量却从原来的 76.85%降低至 70.75%,

这意味着C=O参与了降解反应,促进了PDS的分解,

生成了 C-O,与前面结果一致.图 3.7(g)和图 3.7(h)展

示了 S2p 的扫描光谱,S2p 有四个特征峰,分别是

161.38,163.68,168.68和 170.08eV处的 SO4
2-
、S

0
、

Sx
2-
和 S

2-
.S

2-
的比例从 7.55%增加至 36.88%,这项实

验结果与以往的研究不同.S
2-
能够还原体系中被氧

化的 Fe
3+
,形成 Fe

2+
与 Fe

3+
的循环.因此,理论上 S

2-
的

含量应随着反应时间的增长而减少.因此推测可能

是由于LH拥有较强的溶胀能力,随着反应时间的增

长,更多的 S
2-
被暴露出来,以至于 S

2-
的含量增多. 

 

图 6  第三次使用 FeS和 FeS@LH时铁离子浸出浓度以及三次使用 FeS@LH过程中 IMI的降解率 

Fig.6  The leaching concentration of iron ions during the third use of FeS and FeS@LH, as well as the degradation rate of IMI 

during the three uses of FeS@LH process 

[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,pH=7±0.1,T=(25±0.1)℃,[IMI]0=10mg/L 
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图 7  FeS@LH使用前后 Fe2p、C1s、O1s、和 S2p的 XPS光谱 

Fig.7  XPS spectra of Fe2p, C1s, O1s andS2p before and after FeS@LH use 

[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,pH=7±0.1,T=(25±0.1)℃,[IMI]0=10mg/L 

2.5  PDS活化机理研究 

为了鉴定自由基物种对 FeS@LH 体系降解

IMI 的影响,本研究先选取不同淬灭剂进行自由基

(OH·和 SO4
·-
)的淬灭实验.由于甲醇(MeOH)、叔丁

醇(TBA)与 SO4
·-
、OH·发生反应的速率不同.MeOH

可以与 SO4
·-
和OH·迅速发生反应,其反应速率高达

1.6~7.7×107M
-1
s
-1
和 1.2~2.8×10

9
L/(mol⋅s),而 TBA

与 OH·的反应速率(3.8~7.6×10
8
L/(mol⋅s))要远高于

与 SO4
·-
的反应速率(4~9.1×10

5
L/(mol⋅s)).即叔丁醇

一般仅用于 OH·的淬灭实验 .基于此 ,本文采用

MeOH 作为 OH·和 SO4
·-
的淬灭剂,而 TBA 仅作为

OH·的淬灭剂. 

 

图 8  不同浓度MeOH/TBA对 FeS@LH/PDS/IMI体系的影响以及对应体系的反应速率常数 

Fig.8  Effects of different concentrations of MeOH/TBA on FeS@LH/PDS/IMI system and reaction rate constants of the 

corresponding system 

[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,[IMI]0=10mg/L,pH=7±0.1,T=(25±0.1)℃,[IMI]0=10mg/L 

图 8 给出了 FeS@LH/PDS 体系下 IMI 加入淬

灭剂后的降解效果.叔丁醇的加入导致 IMI 的降解

率从原来的100%降低至59.98%,反应速率常数相较

于未加入时缩小了 2.8 倍,降解率减小了 40.02%,可

以推断体系中存在OH·;甲醇的加入明显降低了 IMI

的降解效率,在 PDS:MeOH=1:50的比例下,IMI的降

解率仅为 52.39%.当进一步增加 MeOH 的浓度

时,IMI 的降解率下降至 37.80%,其降解速率常数仅
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为 0.01694min
-1
,反应速率常数相较于未加入时缩小

了 9.1 倍,降解率减少了 62.20%.速率常数缩小倍数

越大,证明对体系影响越大,因此可以得出甲醇对

IMI 的降解反应抑制程度大于叔丁醇 ,可以推

测,FeS@LH/PDS 体系降解 IMI 主要是通过 OH·和

SO4
·-
共同作用.减掉 OH·的贡献比,即可得到为 SO4

·-

对 IMI 降解的贡献仅为 22.18%.说明在 FeS@LH/ 

PDS体系的降解反应中,OH·为主要的活性物质. 

为了进一步确定活性自由基的产生和类型,本

研究又进行了电子自旋共振(ESR)实验来检测羟基

自由基(OH·)、硫酸根自由基(SO4
·-
)(图 9).由图 9 可

知 ,单独的 PDS 并没有表现出任何特征峰 ,而

FeS@LH/PDS 体系中存在两个强度较高的特征峰,

强度比为 1:2:2:1 的 DMPO-OH·信号明显强于强度

比为 1:1:1:1的DMPO-SO4
·-
信号,证实了前面OH·为

主要的活性物质的猜想.结果表明 FeS@LH 能够成

功有效促进 PDS分解生成以上两种活性自由基. 

由于在 PDS:MeOH=1:100 的比例下,整个体系

仍可以去除 37.80%的 IMI,推测体系中可能存在其

他自由基 O2
·-
和非自由基

1
O2对 IMI进行降解,因此

选用对苯醌(p-BQ)淬灭 O2
·-
、L-组氨酸(L-His)淬灭

1
O2的方法来鉴别体系中是否存在 O2

·-
和

1
O2. 

由图 10(a)可知,1:100p-BQ 的加入并未使 IMI

的降解率有明显变化 (97.10%),反应速率常数为

0.14065min
-1
,相较于只加入 PDS体系基本保持不变

(0.15479min
-1
),说明体系并未受到 p-BQ 的影响,因

此可以推断体系中并未产生 O2
·-
, ESR 测验则是通

过 DMPO 可以对 O2
·-
进行捕捉(图 10(b)),但是并未

表现出明显的特征峰,这也验证了体系中没有O2
·-
的

猜想.相反,L-His的加入,使 IMI的降解率由 100%下

降至 76%,证明
1
O2在体系中的影响占比 24%,反应

速率常数相较于只加入 PDS体系时缩小了 0.32倍,

证明
1
O2 也参与了降解过程,但发挥的作用相对于

SO4
·-
/OH·较弱.使用 TEMP 对

1
O2进行捕捉后,图谱

中可观测 3 个 1:1:1 的等高信号峰,这是
1
O2的特征

信号峰,更进一步验证了体系中
1
O2的存在.减去3种

活性基团对 IMI的降解,发现仍有 13.8%的 IMI并非

被以上活性基团降解,推测可能是体系中的 Fe(Ⅲ)

与水凝胶在中性条件下生成络合物,芳香烃上的羧

基可能会改变 Fe(Ⅲ)的电子云密度
[49]

,这种修饰可

能会增强 LH-Fe(Ⅲ)络合物与 PDS 的催化反应,从

而促进具有高选择性的过渡金属中心过氧化物络

合物的形成
[50]

,进而对污染物进行降解. 

 

图 9  FeS@LH/PDS体系中 SO4

·-/OH·的 ESR波谱 

Fig.9  ESR spectra ofSO4

·-/OH·in the FeS@LH/PDS system 

[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,pH=7±0.1,T=25±0.1℃, 

[IMI]0=10mg/L,避光 

 
图 10  采用比例为 1:100的 PDS: p-BQ和 PDS:L-His分别对 FeS@LH/PDS体系中 O2

·-和 1O2进行淬灭后的 ACV降解率以及

不进行淬灭时体系中 O2

·-和 1O2的 ESR波谱 

Fig.10  ACV degradation rate after quenching O2

·- and 1O2 in FeS@LH/PDS system with a ratio of 1:100, as well asESR spectra of 

O2

·- and 1O2 in FeS@LH/PDS system 

[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,pH=7±0.1,T=25±0.1℃,[IMI]0=10mg/L 
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2.6  IMI降解路径研究 

为了进一步研究 FeS@LH 活化过硫酸盐降

解 IMI可能的降解途径,采用UPLC-MS-MS检测

IMI降解过程中的中间产物,推测 IMI降解过程主

要包含两个途径,如图 11 所示.在途径 1 中,IMI

分子首先发生脱氢和亲电加成反应 .咪唑环上的

4号和 5号 C原子发生脱氢作用,同时形成两个羟

基.咪唑环 2 号 C 与 N 原子之间的双键处发生亲

电加成作用.此外,位于咪唑环上的 2 号 C 原子上

的酰胺基团发生分子内重排,生成羰基官能团 Q1.

随着活性分子对污染物的进一步攻击 ,咪唑环发

生断裂 ,新产物在吡啶环的支链上生成羟基和醚

Q2.最后,Q2 的醚基断裂,产物分子转化为 Q3
[51]

.

在途径 2 中,IMI 的 C-N 键发生断裂形成甲烷胺

(6-氯吡啶-3-酰基)(Q4)
[52]

,Q4 被活性物质进一

步氧化生成 Q5和 Q6. 

 

图 11  FeS@LH系统中由 PDS介导的 IMI降解途径 

Fig.11  PDS-mediated IMI degradation pathway in FeS@LH system 

[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,pH=7±0.1,T=(25±0.1)℃,[IMI]0=10mg/L 

2.7  IMI及其中间产物毒性分析 

 

图 12  FeS@LH/PDS体系降解 IMI过程中生成的中间体产

物对鱼类、水蚤和绿藻的急性以及慢性毒性 

Fig.12  Acute and chronic toxicity of intermediate products 

generated during the degradation of IMI in FeS@LH/PDS 

system to fish, Daphnia and Chlorella 

[PDS]0=1mmol/L,[FeS@LH]0=0.1g/L,pH=7±0.1,T=(25±0.1)℃, 

[IMI]0=10mg/L 

使用 ECOSAR 软件预测了 IMI 及其中间产物

的急性和慢性毒性.结果如图 12所示,IMI的卤代吡

啶类对鱼类和蚤类具有毒性,并且对蚤类是急性毒

性.卤代吡啶类对绿藻无毒害作用,而 IMI 的脂肪族

胺对绿藻是有害的.此外,IMI 的新烟碱类结构对绿

藻表现出毒性作用.FeS@LH活化 PDS降解 IMI 生

成的中间体中,只有 Q1 表现出相对较高的毒性.值

得注意的是,Q1 也仅仅是在对绿藻的慢性毒性和急

性毒性高于 IMI,其余毒性均低于 IMI.Q2和Q3表现

出无毒害作用,Q4、Q5 和 Q6 仅对蚤类表现出相对

较低的急性毒性,而对其他物种仅仅为有害作用.因

此,FeS@LH 活化过硫酸盐降解 IMI 体系是一种可

行的降解体系. 

3  结论 

3.1  本文以 LH 为前驱体,通过 FeSO4·7H2O 与

NaS·9H2O 溶液处理,采用溶液浸泡法制备了铁基木

质素水凝胶催化剂,并将其用以活化 PDS降解 IMI. 

3.2  LH 可以有效分散 FeS,增大磁性纳米颗粒与

PDS 的接触面积.FeS@LH/PDS 体系对 IMI 有很好

的降解效果,120min内可实现 IMI的 100%去除. 

3.3  该体系具有较宽的 pH 值适应性,pH 值在 3∼9

范围能保持比较稳定的降解效率(95.0%左右),然而

在强碱性环境下,生成的铁氧化物沉淀会影响 IMI
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的降解.FeS@LH/PDS 体系对共存阴离子和天然有

机物具有较强的适应性. 

3.4  淬灭实验和 ESR分析表明,在 IMI降解过程中

SO4
·-
和 OH·是主要的活性物质(占比 62.2%),

1
O2 在

体系中也发挥着一定的作用(占比 24%). 

3.5  结合中间产物鉴定,分析了该体系 IMI 的主要

降解途径,包括脱氢、亲电加成反应以及杂环断裂和

分子内重排. 

3.6  毒理学分析表明 IMI 降解产生的中间产物大

部分表现出低毒甚至无毒害作用. 
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