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摘要：利用抗坏血酸在水热条件下将四氧化三铁(Fe3O4)和二硫化钼(MoS2)复合制备增强电子传递的 Fe@C-MoS2,用于催化 PMS降解阿特拉津(ATZ).

当 ATZ 浓度为 5mg/L,催化剂投加量为 0.2g/L,PMS 浓度为 1mmol/L 的条件下,反应 35min 后 ATZ 降解率可达 84.6%.通过电化学实验和 X 射线光电子

能谱(XPS)表征证明,Fe@C-MoS2 良好的催化性能归因于碳源诱导混合相 MoS2 的生成,有效提高了催化剂的电导率,促进电子的快速转移.另外,通过生

物毒性试验,以当地产蔬菜花椰菜为研究对象,评估了 Fe@C-MoS2/PMS 体系降解后溶液作为农业灌溉用水的可行性,结果表明,降解后溶液对幼苗期花

椰菜的存活个体数量与常规水源相比影响不大,对其生长水平无明显影响. 
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Abstract：This study utilizes ascorbic acid under hydrothermal conditions to composite ferric oxide (Fe3O4) and molybdenum 

disulfide (MoS2), preparing Fe@C-MoS2 with enhanced electron transfer for catalyzing the degradation of atrazine (ATZ) by 

peroxymonosulfate (PMS). Under the conditions of an ATZ concentration of 5mg/L, a catalyst dosage of 0.2g/L, and a PMS 

concentration of 1mmol/L, the removal rate of ATZ reached 84.6% after 35 minutes of reaction. Electrochemical experiments and 

XPS characterization demonstrated that the excellent catalytic performance of Fe@C-MoS2 is attributed to the carbon source-induced 

generation of mixed-phase MoS2, which effectively improves the conductivity of the catalyst and promotes rapid electron transfer. 

Additionally, through bio-toxicity tests using locally grown cauliflower as the study subject, the feasibility of using the solution 

degraded by the Fe@C-MoS2/PMS system as agricultural irrigation water was evaluated. The results indicate that the 

post-degradation solution showed negligible effects on both the survival rate of cauliflower seedlings and their growth parameters 

when compared with conventional water sources. 
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阿特拉津(ATZ)作为一种农业上广泛使用的三

嗪类除草剂,因其化学稳定性高、难降解而在水环境

中长期残留,对水生生物和人类健康构成潜在威胁,

具有诱发多种癌症和增加婴幼儿致畸的风险
[1-2]

.在

传统污水处理领域,针对农药污染物 ATZ 的去除技

术,如氯化处理、臭氧氧化及紫外线(UV)辐射等,虽

已得到广泛应用,但在实际应用中仍暴露出显著的

技术局限.可能存在消毒副产物、二次污染、处理时

间较长以及去除效率相对较低等问题.这些技术瓶

颈直接制约了处理后出水的水质稳定性,限制了水

资源循环利用的可行性
[3-5]

,因此开发可资源循环利

用的降解技术成为研究热点.基于过一硫酸盐(PMS)

非均相催化的高级氧化技术(AOPs)因其强氧化能

力和高选择性而备受关注
[6-8]

,开发高效、稳定的催

化剂是实现 ATZ高效降解的关键. 

Fe3O4 是一种表面富含大量的 Fe(Ⅱ)的铁基催

化剂,Fe(Ⅱ)作为活性中心能够有效活化过硫酸盐 
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PMS.在催化氧化过程中,当表面的 Fe(Ⅱ)被氧化成

Fe(Ⅲ)后,将失去对 PMS 的活化能力
[9]

,导致催化活

性减弱.MoS2 作为一种层状堆叠的过渡金属二硫化

物,其中的 Mo(IV)容易失去电子,进而转化为更高价

态的 Mo(Ⅴ)或 Mo(Ⅵ)
[10]

.因此利用 MoS2的还原性,

可以有效地解决Fe3O4活化PMS后失活的缺陷问题.

但 MoS2的电子转移能力不足导致 Fe-MoS2的 Fe
2+

和 Mon
+
活性位点减少 ,直接影响材料的催化性

能 

[11-12]
.为提升 Fe-MoS2的催化性能,可以通过改善

电子转移能力,从而强化其催化活性. 

在MoS2中引入碳源可以诱导其相态转变,形成

金属相/半导体相(1T/2H)MoS2
[13]

,这种相态转变能

够显著提高MoS2的电导率,有效解决 Fe-MoS2催化

剂中电子转移能力不足的问题.Gong 等
[14]
通过引入

十六烷基三甲基溴化铵(CTAB)制备了 Fe@MoS2-C

复合材料,在 Mo-Fe-C 位点形成插层碳以锚定 Fe,

构建“MoOx→Fe→C”的电子传输通道,从而显著提

升电化学催化性能,实现高效催化.Li 等
[15]
通过引入

环烷酸铁制备了 FeMoS2/C 复合材料,扩大了 MoS2

的层间距离,不仅扩大了MoS2层间距并增加离子存

储位点,还促进了离子传输,从而显著提升电导率.此

外,Liu等
[16]
以乙二醇为碳源,制备了C-MoS2-Fex催

化剂,实现 PMS 活化并同步去除恩诺沙星(ENR)与

Cr(VI).碳掺杂调控了 MoS2-Fe 的表面电荷分布,提

升了电导率和反应活性,从而显著增强 PMS 的活化

效率.因此,碳源的选择和引入策略为解决 Fe-MoS2

的固有缺陷提供了一种有效的途径. 

引入抗坏血酸作为碳源不仅能够促进 MoS2的

相态转变,还能通过其抗氧化特性提供电子,进一步

优化 Fe-MoS2 的电子结构和催化性能.本文以抗坏

血酸为碳源诱导 Fe-MoS2一步合成了 Fe@C-MoS2,

用于催化 PMS 降解阿特拉津,评估其在农药残留物

降解领域的应用潜力,考察了 Fe@C-MoS2/PMS 体

系对 ATZ 降解的效果及其对植物生长的影响,为农

业环境中污染物的治理和资源化利用提供了参考. 

1  材料与方法 

1.1  材料 

阿特拉津(C8H14ClN5,ATZ)、钼酸钠二水合物

(Na2MoO4⋅2H2O),购自上海阿拉丁生化科技有限公

司;乙醇、甲醇(色谱级)、叔丁醇(TBA)、L-组氨酸、

对苯醌(p-BQ)等药品购自汕头市西陇科学股份有

限公司,均为分析纯;硫代乙酰胺(C2H2NS)、四氧化

三 铁 (Fe3O4,≥98%),L(+)-抗 坏 血 酸 (L-Ascoorbic 

acid),购自国药集团化学试剂有限公司;过硫酸氢钾

(KHSO5⋅0.5KHSO5⋅0.5K2SO4,PMS),购自上海麦克

林生化科技有限公司 .实验中使用的水为去离子

(DI) 水. 

1.2  材料制备 

通过一步水热法合成 Fe@C-MoS2.首先 ,将

1.21gNa2MoO4⋅2H2O、1.5224gCN2H4S、0.121g抗坏

血酸和 1.1756gFe3O4溶解在 70mLDI 水中.然后,将

混合溶液转移到 100mL 聚四氟乙烯反应釜中,在

200℃下加热 20h.自然冷却至室温后,通过离心收集

产物,用 DI 水和乙醇交替洗涤几次.最后,将产物在

60℃下干燥 ,得到 Fe@C-MoS2.此外 ,作为对比实

验,Fe-MoS2 的制备过程除去抗坏血酸的加入,MoS2

在此基础上除去 Fe3O4,其余步骤与 Fe@C-MoS2复

合材料制备流程一致. 

1.3  实验方法 

1.3.1  ATZ 分析测试方法  将 5mg/L 的目标污染

物 ATZ加入到含有 100mL去离子水的 250mL烧杯

中.在 600r/min 的搅拌下,取 20mgFe@C-MoS2加入

污染物水溶液中.然后,将 1.0mLPMS(1mmol/L)注入

烧杯中,在不同的反应时间下,取出 1.0mL 溶液,用

0.22μmPTFE过滤器过滤,在测定残留污染物浓度之

前,用过量甲醇淬灭后装入液相小瓶中,以便进一步

分析 .使用安捷伦 1260 高效液相色谱仪(Agilent 

1260)分析溶液.ATZ 的流动相为超纯水和甲醇的混

合物,比例为30:70(V/V),流速为1.0mL/min.其他条件

如下:柱温 35°C;进样量,10µL;分析波长为 225nm.通

过调整实验参数,如催化剂、氧化剂的剂量、初始溶

液 pH值,确定最佳反应条件. 

1.3.2  毒性实验方法  以 Chen等
[17]
所实验的方法

为思路进行设计.在 3×4 播种育苗盒中放入来自惠

安县沿海地区的灰黄泥砂田土培养花椰菜,每个格

子随机种入 5 粒种子,制备 3 组,分别采用降解前

ATZ溶液、降解后 ATZ上清液和对照用 DI水进行

灌溉试验.灌溉周期为 1d,采用滴灌的方式,每个格子

的灌溉量为 5mL,置于室内自然光照条件下进行培

养,观察花椰菜的生长情况,是否有死亡个体并拍照

记录,一个月后拔下幼苗统计存活率与生长水平. 
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1.3.3  结构表征  采用 Bruker-D8-Advance 型 X

射线晶体粉末衍射仪(XRD)验证催化剂晶体结构与

物相分析 ,采用含有能谱仪的 TescanMira3Zeiss 

Sigma500扫描电子显微镜(SEM)对样品材料形貌和

微观结构及元素分布进行分析 ,拉曼光谱由

ThermoSciencetific 拉曼仪测得.催化剂表面元素及

反应前后元素价态变化采用 Thermo Scientific 

Escalab250Xi 进行测试.数据处理使用 Origin 2021

完成. 

2  结果与讨论 

2.1  Fe@C-MoS2表征 

MoS2、Fe-MoS2和 Fe@C-MoS2及其使用过后

材料的 XRD 图谱见图 1(a),MoS2、Fe-MoS2 和

Fe@C-MoS2 的衍射峰都与 2H-MoS2 标准卡片

(JCPDSNo.37-1492)
[17]

一致.如图 1(b)所示,与 Fe- 

MoS2 相比,在抗坏血酸存在下制备的 Fe@C-MoS2

出现了 1T-MoS2的(002)晶面
[19]

和 2H-MoS2的(002)

晶面
[20]

,由此可以推测 MoS2 具有混合相特征.但是

Fe-MoS2 位于 14°的峰不明显,这可能是因为 MoS2

的结晶度低
[20-21]

.另外图中检测出 FeS2(JCPDSNo. 

42-1340)
[22]

的衍射峰,分别位于 37.1°、47.4°和 56.2°,

且 Fe@C-MoS2使用前后样品主要的衍射峰没有变

化.拉曼光谱可用于区分 MoS2 不同相,为了确定样

品的晶体结构,对 MoS2、Fe-MoS2 和 Fe@C-MoS2

进行了拉曼分析(图 1(c)).在拉曼中发现了 3 种材料

中均存在 376.3、404.1 和 474.8cm
-1
的特征峰,这对

应于平面内的 Mo-S(E12g)、平面外 Mo-S(A1g)
[23]

和二阶拉曼散射(2LA(M))
[24]

.然而,Fe@C-MoS2 在

149.52,209.128 和 335.81cm
-1
处显示出额外的特征

峰,这与 1T-MoS2 有关
[25]

,进一步证明了 Fe@C- 

MoS2中存在混合相MoS2. 

 

图 1  不同催化剂的 XRD和 Raman图 

Fig.1  XRD and Raman spectra of different catalysts 

 

图 2  Fe@C-MoS2的 SEM、TEM和 EDS图 

Fig.2  SEM, TEM, and EDS images of Fe@C–MoS2 

采用SEM对Fe@C-MoS2样品的微观形貌进行 观察,结果见图 2(a).从图中可以发现Fe@C-MoS2呈
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现出花瓣状团簇且存在不同尺寸的表面粗糙颗粒.

进一步观察 TEM 图,如图 2(b)所示,可以清楚地看到

材料边缘存在层状结构,层状结构的比表面积增大,

暴露出更多活性位点,较暗的区域可能归因于覆盖

的碳层
[25]

.高分辨率透射电子显微镜(HRTEM)图像

显示 ,Fe@C-MoS2 相邻层之间的距离为 0.94 和

0.62nm(图2(c)),分别对应1T-MoS2的(002)(图2(c1))

和 2H-MoS2的(002)晶面(图 2(c2)).这与 XRD 所分

析的结果一致.图 2(d)为 Fe@C-MoS2材料中 Mo、

Fe、S、C和元素的分布情况,表明元素均匀分布. 

2.2  Fe@C-MoS2电化学测试 

为评估材料的电导率变化,采用循环伏安测试

(CV)和交流阻抗测试(EIS)电化学表征手段,对材料的

电化学行为进行分析.图 3(a)是 Fe-MoS2 和 Fe@C- 

MoS2的 CV 图.Fe@C-MoS2相较于 Fe-MoS2的峰面

积有所增加,表明催化剂表面活性位点增加  

[27]
,增强

Fe(Ⅱ)/Fe(Ⅲ)和Mo(IV)/Mo(Ⅵ)之间的转 换. 

为了深入探究 Fe-MoS2和 Fe@C-MoS2材料中

电子扩散动力学影响,对两种材料进行 EIS 电化学

测试,图 3(b)为材料循环过后交流阻抗曲线,内插图

为复合材料拟合的等效电路图.由内插图的模拟电

路能够得到 Fe-MoS2和 Fe@C-MoS2的电荷转移电

阻(Rct)约分别为7.54和3.80Ω.这说明了碳原子引入

Fe-MoS2后有助于提高材料活性物质之间的电荷传

递 ,降低界面迁移阻抗 .与 Fe-MoS2 相比 Fe@C- 

MoS2显示出较陡的斜线,表明 Fe@C-MoS2能够实

现快速电子转移.因此,Fe@C-MoS2 的材料导电性

得到改善. 

 

图 3  Fe-MoS2和 Fe@C-MoS2的 CV和 EIS图 

Fig.3  CV and EIS curves of Fe-MoS2 and Fe@C-MoS2 

2.3  催化性能评价 

如图 4(a)所示,在只有 PMS 单独降解 ATZ的情

况下,降解效果并不明显,在 MoS2/PMS 系统中,ATZ

的降解率仅为 18.7%,表明 MoS2在一定程度上可以

激活 PMS 产生活性氧 (ROS)来进行降解 .针对

Fe-MoS2 电子传递能力不足的问题 ,引入碳源的

Fe@C-MoS2使得 ATZ降解率在 35min内从 72.1%

上升到 84.6%,证明Fe@C-MoS2能够促进PMS激活

ROS 降解 ATZ.为了验证 Fe@C-MoS2/PMS 的稳定

性和可重用性,进行 5个循环的实验(图 4(b)).ATZ的

去除效率分别为 84.6%(第 1 次运行),81.7%(第 2次

运行)和 67.8%(第 3次运行),经过 3个循环后,材料的

降解效率下降,这可能是因为 ATZ 降解副产物包覆

了材料表面活性位点.针对材料性能下降采取的改

进措施是在乙醇中浸泡 2h,经过浸泡后材料的性能

恢复. 

通过 PMS 投加量以及催化剂投加量来确定最

佳反应条件.图 5(a)展示的是 Fe@C-MoS2材料的不

同 PMS 投加量测试,催化剂为 0.2g/L、污染物投加

量为 5mg/L,pH=(7.5±0.1).图中可以看出降解率随

着 PMS投加量的增加而增加,当 PMS浓度达到一定

范围后(2~4mmol/L),相较于 1mmol/LPMS的降解率

略有下降.这可能是过量 PMS 被激活产生的自由基

之间发生了自淬灭反应 ,从而降低了活性物种浓

度 

[28]
.由此确定了最佳 PMS浓度为 1mmol/L,反应后

pH=2.58. 
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图 4  不同催化剂的 ATZ去除效率图和循环实验降解效率 

Fig.4  ATZ removal efficiency of different catalysts and their degradation performance in recycling experiments 

反应条件:催化剂用量:0.2g/L、ATZ浓度:5mg/L、pH=(7.5±0.1)、PMS=1mmol/L 

 

图 5  不同反应条件对 ATZ降解率的影响 

Fig.5  Effects of different reaction conditions on ATZ removal rate 

(a)-(b)反应条件:催化剂用量:0.05~0.2g/L、ATZ浓度:5mg/L、PMS=0.5~4mmol/L 

进一步确定催化剂投加量,如图 5(b)所示,在 pH=(7.5±0.1)的 DI 水中,降解率随催化剂用量的增
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加而增加,当催化剂投加量为 0.05g/L时,ATZ的降解

率仅达到 63.7%.当催化剂增加至 0.2g/L时,35min时

ATZ降解率上升至84.6%.因为活性位点的增加加速

了活性氧的产生,有利于提高反应速率.最佳催化剂

用量为 0.2g/L. 

在 PMS 高级氧化过程中,溶液的酸碱度会影响

PMS 和催化剂表面电荷的分布,从而影响催化剂的

性能
[29]

.实验通过调节反应体系的 pH值(pH=3、5、

7、9、11),考察了在不同 pH值条件下 Fe@C-MoS2/ 

PMS体系对 ATZ的降解性能. 

如图 5(c)所示,在酸性条件下(pH=3.48),降解速

率较快,这主要归因于 PMS 在酸性环境中更容易被

活化生成硫酸根自由基(SO4
•−

),同时 Fe@C-MoS2表

面的 Fe 物种在酸性条件下更易释放 Fe
2+

,进一步促

进 PMS的活化.在中性条件下(pH=7),降解速率略有

下降,但仍保持较高水平,这是由于混合相 MoS2 的

高电导率和抗坏血酸提供的电子促进了 PMS 的活

化,体系中的Fe
2+
易转化为Fe

3+
,且Fe

2+
和Fe

3+
容易进

一步与H2O反应生成 Fe(OH)2和 Fe(OH)3沉淀,阻碍

自由基与污染物的碰撞,为此MoS2的活性位点开始

起到作用,Mo
4+
参与 Fe

3+
的还原

[30]
,从而极大程度促

进了 PMS的活化,因此降解效率提高.在碱性条件下

(pH=9),降解速率仍保持较高水平,这是因为 Fe(III)

可以优先结合 OH
-

,从而保护 Mo 活性位点免受 pH

值的干扰.同时,拥有 Fe(III)与 Fe(II)共存的 Fe3O4在

PMS 的作用下能够将 Fe(II)还原成 Fe(III)来容纳多

余的 OH
-

,促进了 PMS 被 Mo 位点激活从而形成双

原子之间的循环
[31]

.另外,对该实验前后的 pH 进行

探究(表 1),发现在 pH=3~9的反应体系下,最终的 pH

值都在 2.60 左右,与不调控 pH 值的反应体系一致.

综上所述,Fe@C-MoS2/PMS体系在宽 pH 范围内能

表现出优异的降解性能. 

图 5(d)显示了无机阴离子对 ATZ降解的影响,

且对该实验前后的 pH 值进行探究(表 1).当 Cl
-

存

在时 ,对降解效果出现了前期轻微促进后期轻微

抑制的影响.HCO3
-

和 H2PO4
-

对降解效率的抑制作

用较为明显,是由于 HCO3
-

能与 PMS 反应生成过

碳酸盐(方程(1)),进而减少了环氧化物裂解过程中

产生的
1
O2的量

[33]
.H2PO4

-

的影响还可以归因于与

催化剂溶出的离子形成了络合物 ,阻碍了其溶出

离子与 PMS 的反应.NO3
-

的影响相对较大,这可能

是由于 NO3
-

的存在改变反应体系的氧化还原电

位(pH 值从 6.75 降至 2.62)
[34]

,影响 Fe@C-MoS2

催化剂的电子传递效率,从而间接影响 PMS 的活

化效果. 

 HCO3
-

+HSO5-→SO4
2-

+HCO4
-

+H
+
 (1) 

表 1  不同初始 pH值和无机阴离子条件下反应前后 pH变化情况 

Table 1  pH variation before and after reaction with different initial pH and inorganic anions 

阶段 空白 pH=3 pH=5 pH=7 pH=9 10mmol/L HCO3

-

10mmol/LNO3

-

 10mmol/LH2PO4

-

 

反应前 7.53 3.48 5.04 7.09 9.15 8.36 6.75 4.93 

反应后 2.58 2.55 2.65 2.61 2.68 7.19 2.62 3.18 

 

2.4  反应机理分析 

2.4.1  氧化物种识别  甲醇(MeOH)是 SO4
•-
和•OH

的淬灭剂,叔丁醇(TBA)被作为•OH 的淬灭剂,对苯

醌(p-BQ)用于淬灭 O2
•-
,而糠醛、L-组氨酸以及 2,2,6, 

6-四甲基哌啶(TEMP)是
1
O2 的淬灭剂

[35-36]
,将上述

淬灭剂用于鉴定 Fe@C-MoS2/PMS 体系中 ATZ 降

解所涉及的反应物种. 

为了阐明 PMS活化机制,首先进行 EPR光谱分

析以检测出不同自由基信号.从图 6(a)的结果可以

看出,使用 2,2,6,6-四甲基-4-哌啶酮盐酸盐(TEMP)

捕获
1
O2 产生了特征性的三重峰信号(1:1:1,AN= 

16.9G)
[37]

.相比之下,用于捕获 SO4
•-
和 O2

•-
的 5,5-二

甲基-1-吡咯啉 (DMPO)没有表现出任何峰值信

号.
1
O2被证实在 Fe@C-MoS2/PMS系统的降解过程

中起着主导作用.通过添加不同的自由基清除剂进

行淬灭实验.如图 6(b)所示,与未抑制的对照组相比,

添加糠醛和 L-组氨酸显著抑制了 ATZ的去除效果,

证明
1
O2自由基在该体系中发挥着关键作用.当存在

1mmol/L 对苯醌对 ATZ 降解有明显的抑制作用,这

似乎与 EPR 结果相悖,然而可能由于 O2
•-
极易转化

为
1
O2(方程式(2))

[38]
,或者是 O2

•-
的生成量较低,有可

能出现检测不到信号值的结果.因此O2
•-
很难作为有

效攻击 ATZ 的 ROS,这意味着不同的氧化物种之间

存在了内部转化.当分别存在 100mmol/LMeOH 和
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100mmol/LTBA时,对 ATZ的降解效率影响不大.  O2
•-
+•OH→

1
O2+OH

-

 (2) 

 

图 6  EPR信号图和自由基淬灭实验 

Fig.6  EPR signals andfree radical quenching experiments 

2.4.2  反应机理分析   为了探究该反应体系中

所存在的机理,对使用前后的 Fe@C-MoS2进行了

XPS 分析.如图 7(a)所示,在 Fe
2
p
1/2
谱图中,反应前

在 713.8eV、724.9eV 的峰对应 Fe
2+

.707.72eV 处

的峰对应于 FeS2的 Fe(II)-S,反应后出现 713.3 和

725.6eV 两个峰对应 Fe
3+[39]

.由此推测 Fe
3+
或 Fe

2+

可能通过Mo-S-Fe或Mo-Fe键连接在MoS2的表

面,1T-MoS2 为电子转移提供了通道,促进了电子

从 MoS2转移到 Fe,这也会导致 Fe
3+
在还原过程中

将Mo
2+
转移成Mo

4+
.此外,对Mo 3d谱图进行研究,

以揭示上述推测.根据先前的研究可知,Mo有 3个

化学价,236.5eV、231.8eV 的峰分别归因于 Mo
6+

 

3d3/2、Mo
4+

 3d3/2,对应于 1T-MoS2
[40-41]

,在 229.8eV

的峰对应 2H-MoS2
[42]

.经过使用后发现 231.8eV

的峰逐渐减小,而 231.8eV 的 2H-MoS2更加明显.

这是由于 1T-MoS2的 S-Mo-S键具有很强的键合

性和高效的电子转移能力,从而影响电荷密度,使

得催化性能提高
[25]

. 

 

图 7  反应前后 Fe@C-MoS2Mo 3d和 Fe 2p的 XPS光谱 

Fig.7  XPS spectra of Mo 3 dandFe 2p of Fe@C-MoS2 before and after reaction 

2.4.3  降解活性位点的量子化计算  Fukui 函数 f(r)

是重要的局部 DFT 描述,其较高的值表明分子内特

定部位的反应性增加(亲核、亲电及自由基攻击福井

指数,分别记为 f
+
、f

-

和 f
0
)
[43]

. 

为了尽量减少偏差,通过 Fukui函数预测了ATZ

分子中易受亲核、亲电和自由基攻击的反应位点.
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图 8(a)显示了几何优化的 ATZ 分子及其相应的

Fukui 函数.理论上,周围等值面较大的原子在 ROS

反应中更活跃
[44]

.为了量化反应活性,计算了福井电

荷指数,如图 8(c)所示.结果表明,ATZ 的 N4、N5 位

点为双亲性位点,H19、H27位点表现出比其他位置

更高的 f
+
值,这意味着这些位点更容易受到亲核加

成反应的攻击,N6、N20、N22 和 Cl24 位置表现出

更高的 f
-

值,表明这些位点更容易受到亲电反应的

攻击.由于 Fe@C-MoS2/PMS中
1
O2作为主要活性物

种,是典型的亲电试剂,优先与 ATZ 分子中的亲核位

点(高 f
-

值区域)结合,因此会通过与 N4、N5、N6、

N20、N22和 Cl24优先进行反应来降解 ATZ. 

 

图 8  ATZ分子模型与 Fukui函数 

Fig.8  ATZ molecular model and Fukui function 

2.4.4  生物毒性评估  (1)ATZ 降解过程中的三维

荧光变化  反应前后水样的三维荧光光谱见图 9,根

据荧光物质的种类和位置可将三维荧光光谱划分

为 5个区域
[45]

.如图 9(a)所示,未降解的 ATZ存在可

溶性微生物的代谢副产物(SMP)和富里酸类产物

(FA)分别位于Ex=250nm、Em=300nm和Ex=250nm、

Em=405nm,其中 SMP 的分子量较大且结构稳定故

难以降解,而反应后水样中 SMP的浓度降低、FA的

吸收特征峰消失,说明 PMS 分解产生的自由基可以

实现 SMP 的有效降解;另外出现的特征峰为处于

Ex=360~500nm、Em=380~520nm 的腐殖酸类小分

子物质(图 8(b)).综上,催化剂/PMS 体系的处理过程

可以实现 ATZ降解为生物毒性较低的小分子物质. 

(2)花椰菜存活个体数量和生长水平  我国农

业水资源方面存在缺水量高、废水排放量大以及污

染物复杂的问题.其中农业废水含有大量农药残留

物,将对水体生态环境造成严重破坏,因此需要重点

关注其生物毒性问题. 

采用惠安沿海地区常种植的灰黄泥砂田土种

植地产蔬菜花椰菜进行评估生物毒性,根据全国第

二次土壤普查土种数据
[46]
显示,福建惠安沿海的灰

黄泥砂田土通体含砂,锈色斑纹较少,质地较轻,渗漏

性大,有效养分含量都偏低,能够客观评估生物毒性.

如图 10 所示,培养了自然环境下以蒸馏水、5mg/ 

LATZ降解前和降解后溶液浇灌的花椰菜.在实验室

内相同种植量、相同浇水时间以及浇水量条件下培

养一个月的花椰菜,以成活率、苗高为评价标准对溶

液的生物毒性进行评估,结果如图 10(b)所示.通过统

计发现,蒸馏水、降解前和降解溶液培养下的花椰菜

成活率分别为 93.3%、0%和 78.3%.与在蒸馏水培养

的对照样品相比,虽然成活率有所下降,但是降解后

上清液所培养出来的花椰菜苗高在成长期的趋势
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并没有太大的变化,这是因为上清液中存在腐殖酸,

可以促进植物吸收所需的营养物质,这与 3D-EEM

光谱分析结果相吻合,可以推断降解后的溶液生物

毒性较弱,具有成为农业灌溉水的潜力. 

 

图 9  降解前后 ATZ的 3D-EEM光谱 

Fig.9  3D-EEM spectra of ATZ beforeand afterdegradation 

 

图 10  花椰菜种植及其和存活生长情况 

Fig.10  Cultivation of cauliflower and its survival and growth performance 

3  结论 

3.1  通过一步合成法制备的 Fe@C-MoS2 显示出

优于 Fe-MoS2 的电子转移性能,从而显著提升了催

化活性,实现 5mg/L ATZ 在 35min 内降解率达到

84.6%. 

3.2  3D-EEM 光谱分析表明,Fe@C–MoS2/PMS 体

系可将高生物毒性的 SMP 物质转化为低毒小分子

产物.其降解后溶液与常规灌溉用水相比对花椰菜

个体存活数量影响较小,对其生长水平无明显影响

Fe@C-MoS2/PMS体系降解后的水溶液能够用于农

作物的种植,可资源化回用于农田灌溉水. 
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