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摘　要　为探究光催化降解蒽醌染料活性蓝 19(RB19)过程中蒽醌的光敏特性对去除率的影响，以石墨相氮化碳

/溴化氧铋 (g-C3N4/BiOBr)为光催化材料，引入光照 (vis)与过二硫酸盐 (PS)，构成协同催化氧化体系，考察光激

发产物半醌自由基 (Q−·)的形成及其参与、增强体系氧化能力的作用机制，采用单因素 (材料投加量、初始 pH、

活性蓝 19初始质量浓度、过硫酸盐投加量、光照强度)分析方法，探究 Q−·增强效应的影响，使用降解动力学

方法及 LC/MS评估降解后废水的毒性。结果表明：Q−·的形成不仅加速了过硫酸盐的活化过程，Q−·与氢醌

(H2Q)、醌 (Q)形成的循环作用也强化了材料的光催化效应，在模拟太阳光照射下 (300 W)，催化剂用量为 0.1 g·L−1

和 PS投加量为 400 mg·L−1 时，Q−·引发的长链式自由基反应使该体系在  80 min内对 40 mg·L−1 的 RB19的降解率

可达到 100%；反应条件对催化效果影响的大小顺序为材料投加量>初始 pH>RB19初始质量浓度>过硫酸盐投加

量>光照强度；Q−·中间体的形成有效提高了体系内自由基的含量，是反应后废水毒性显著降低的主要原因。由

此可知，体系内 Q−·所引发的自降解自循环、长链式自由基效应是实现 RB19高效降解的主要因素。本研究结果

可为开发蒽醌类染料废水处理技术的开发及实际应用提供参考。
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活性蓝 19(RB19)是一种蒽醌类染料，具有色彩鲜艳、染色度高、固色率好等特点，常用于纺

织工业中。随着近年来生产规模的扩大，印染废水不断排入水体中，由于染料废水可生化性差、

成分结构复杂且生物毒性高，因此，常规处理手段对染料废水处理效果差，给生态环境与人体健

康造成了严重危害[1-4]。

目前，在众多蒽醌染料废水处理方法中，光催化氧化方法是一种有效的处理手段。龚丹 [5] 利

用光催化 TiO2 降解蒽醌染料茜素绿，在光催化 30 min后，茜素绿的脱色率达 100%，紫外可见光谱

分析结果表明，可见光区的吸收峰基本消失，染料发色基团和共轭结构均被破坏，处理后的废水

矿化度高，可生化性较好。为进一步增强光催化的降解效果，压缩处理成本，部分学者在光催化

体系中引入过二硫酸盐 (PS)，以提高体系氧化能力。作为电子受体的 PS被活化后，不仅可以产生

硫酸根自由基、羟基自由基等活性物质并与污染物发生反应，而且在一定程度上延长了光催化剂

表面电子-空穴对的存活寿命，提高了污染物降解效果。GAO等 [6] 采用 vis/MIL-53(Fe)/PS体系降解
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AO7，90 min内，染料去除率达 82%，与单独光催化相比，效率提高 58%，极大地提高了体系氧化

降解能力。

一些学者 [7-9] 在探究污染物降解工艺的过程中也发现，污染物本身的分子结构在一定程度下也

可以发生活化，以促进体系的降解效果。NIE等 [8] 发现，在光照条件下，将卡马西平 (CBZ)与罗丹

明 B(RhB)的混合溶液引入 NaHSO3 后，2种污染物均可以发生降解，RhB在反应过程中充当了电

子转移的角色，从而活化 NaHSO3，产生过一硫酸根自由基降解 CBZ。FANG等 [9] 发现，在对苯醌

与过硫酸盐的体系内，对苯醌在光照条件下活化产生半醌自由基 (Q−·)，从而活化过硫酸盐，产生

硫酸根自由基，使 PCB28 降解率达 80%以上。由此可见，罗丹明 B、蒽醌等光敏性染料在光照条件

下产生了活性物质，这些活性物质活化过硫酸盐、亚硫酸盐等生成氧化性自由基，促进了污染物

的降解。

RB19中含有特定氧化敏感型官能团，在可见光照射条件下可被活化，生成的 Q−·进一步参与

降解反应，并且在反应过程中可能存在长链式自由基反应，可有效延长体系的降解时间。但迄今

为止，对该类体系内污染物中间活性物质的形成、参与降解反应的过程、与氧化体系内其他活性

成分的协同机制以及这种长链式自由基反应所带来的“增强效应”受不同环境因素的影响规律的研

究甚少，揭示此类反应在降低中间产物生物毒性作用机制的研究则更为鲜见[10]。

本研究以石墨相氮化碳/溴化氧铋 (g-C3N4/BiOBr)为光催化材料，引入光照 (vis)与 PS，对不同

体系的光催化效果进行对比，构建最优组合体系，从而高效去除 RB19；采用淬灭实验、EPR等手

段，探明体系内自由基的种类，揭示光催化降解蒽醌染料 RB19中 Q−·的生成及其衍生物质参与反

应过程的机理；进一步研究不同反应条件 (材料投加量、初始 pH、活性蓝 19初始质量浓度、过硫

酸盐投加量、光照强度等)对 Q−·增强效应的影响；采用大肠杆菌培养实验、LC-MS等实验手段，

分析反应后溶液的毒性和降解路径，以期充分发挥 Q−·歧化反应的循环效应优势，为蒽醌染料废水

处理的实际应用提供理论基础与参考依据。

 1    材料与方法

 1.1    实验材料

尿素、溴化钾、乙二醇、乙醇、硫酸、盐酸、氢氧化钠、甲醇、叔丁醇、乙二胺四乙酸二钠

盐、过硫酸钠均为分析纯，购自国药集团。活性蓝 19(RB19)、活性红 24(RR24)、五水合硝酸铋均

为分析纯，纯度 97%的 5,5-二甲基 -1-吡咯啉 -N-氧化物 (DMPO)和纯度 98%的甲磺酸去铁胺

(DFO)均购自上海麦克林有限公司。

 1.2    实验方法

实验中染料污染物的初始质量浓度均为 40 mg·L−1，氙灯功率为 300 W，PS的质量浓度为

400 mg·L−1，g-C3N4/BiOBr投加量为 0.1 g·L−1，pH≈6(原始 pH)，以此条件进行不同体系降解实验。

光催化材料选用质量分数为 5%的 g-C3N4/BiOBr材料，具体材料制备条件的优化及其物化性质

的分析表征见文献中的方法[11]。

配置 100 mg·L−1 的 RB19储备液，备用，根据所需质量浓度配置成 250 mL的溶液。实验在

250 mL的夹套烧杯中进行。反应伊始，投入光催化材料，暗吸附 30 min。达到吸附平衡后，加入

PS，进行光催化反应。实验时开启循环冷凝泵，保证反应温度恒定。每隔一段时间，用 2 mL的注

射器进行取样。水样用 0.45 μm聚醚矾膜过滤，以去除水体中影响吸光度测定的光催化材料。在水

样稀释 5倍后，用分光光度计于 592 nm处测量吸光度。  将配制好的初始质量浓度为 40 mg·L−1 的

RB19溶液倒入夹套烧杯中，再分别加入一定量的甲醇 (MeOH)、叔丁醇 (TBA)、乙二胺四乙酸二

钠 (EDTA-2Na)和甲磺酸去铁胺 (DFO)等淬灭剂。投加光催化材料，在进行 30 min暗吸附后，加入
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PS，开启氙灯进行实验。

在实验过程中，对蒽醌初始质量浓度、pH、光催化剂投量、光照强度及过硫酸盐质量浓度等

5个条件进行单因素探究实验。在进行单因素实验时，其他条件不变，蒽醌初始质量浓度设置为

10、 20、 40和 80 mg·L−1，反应初始 pH分别为 3、 6、 9和 11，光催化剂投量分别为 0.05、 0.1、
0.2和 0.3 g·L−1，光照强度设置为 2、5和 7 W·m−2，过硫酸盐的质量浓度分别为 50、100、200和

400 mg·L−1。

量取一定量胰蛋白胨、酵母浸粉等溶于蒸馏水、反应出水和 RB19溶液中，配置 LB培养基，

pH控制在 7.4。高压蒸汽灭菌锅经过 121 ℃ 条件下灭菌后，在超净工作台中接种大肠杆菌菌株，

包扎后，放置在 37 ℃ 的恒温振荡器中，培养 48 h，每隔 6 h测试菌悬液 OD600 的值。

 1.3    分析方法

采用紫外可见分光光度法测定 RB19的质量浓度；使用 Unic UV-2000紫外可见分光光度计于

λ=  592  nm处测定吸光度，通过标准曲线换算出 RB19的质量浓度。电子自旋共振 (electron
paramagnetic resonance，EPR)测试条件如下：共振频率为 9.77 GHz，微波功率为 19.97 mW，调制频

率为 100 kHz，调制幅度为 0.2 mT，扫描中心场强度为 344 mT，扫描宽度为 10 mT，扫描时间为

83.87 s，信号通道分段增益为 30 dB，微波衰减系数为 25 dB，质谱采用正离子模式。

 2    结果与讨论

 2.1    不同体系光催化效果的对比

为探究 vis/g-C3N4/BiOBr/PS体系降解 RB19的效果，对比分析了 vis/PS、PS/RB19、vis/PS/RB19、
vis/g-C3N4/BiOBr以及 vis/g-C3N4/BiOBr/PS等不同体系下的污染物降解情况，实验结果如图 1所示。

可以看出，RB19在仅有光照条件下以及在黑暗条件下的 PS和 g-C3N4/BiOBr体系中均没有发生降

解。而在光照与投加 g-C3N4/BiOBr光催化材料共同作用的体系中，反应 90  min，降解率达

89.36%。这说明，g-C3N4/BiOBr具有良好的光催化性能，在光照条件下可以迅速降解 RB19并使溶

液脱色。另外，向 vis/g-C3N4/BiOBr体系加入 PS时，RB19染料在 80 min内就实可完全降解，说明

PS的 加 入 促 进 了 该 体 系 内 氧 化 还 原 反 应 的 正 向 进 行 。 值 得 注 意 的 是 ， 在 光 照 条 件 下 ，

RB19/RR24与 PS共存时，观察到约 14.03%的 RB19在反应进行 90 min后被去除。可以推断，在光

照条件下蒽醌染料 RB19可以活化 PS，产生的活性氧物种与 RB19发生氧化还原反应。为进一步探

明蒽醌染料 RB19的特殊性，实验中选用 40 mg·L−1 的非蒽醌类染料 RR24作为对照。实验结果表

明，在降解相同质量浓度的 RB19和 RR24时，RB19比 RR24提前 10 min全部完成降解。结合已有

研究 [12-14]，可以看出，在 vis/PS/g-C3N4/BiOBr
处理 RB19的体系中，  RB19可以活化 PS，使

体系内·OH、SO4
−·的数量增多，可加快自身的

降解进程。

 2.2    半醌自由基参与的反应机理

1) 活性物种的淬灭实验。为探究 vis/PS/g-
C3N4/BiOBr体 系 内 蒽 醌 染 料 RB19的 降 解 机

理，分别选择甲醇 (MeOH)、叔丁醇 (TBA)、
EDTA-2Na来淬灭·OH、SO4

−·以及 h+[15-16]，结果

如图 2所示。当加入叔丁醇时，反应 90 min
后，降解率为 73.69%，与空白对照组相比，降

解率降低了 26.31%。当加入甲醇时，90 min后，

 

图 1    不同体系下的降解效果

Fig. 1    Degradation effect by different systems
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降解率为 49.77%，与叔丁醇相比，降解率降低

了 23.92%。由于甲醇可以同时淬灭羟基与硫酸

根自由基，结合以上淬灭结果可以看出，在相

同条件下，体系内羟基自由基贡献率比硫酸根

自由基更高，发挥作用更强。当加入淬灭剂

EDTA-2Na时，反应 90  min后，降解率仅为

17.57%，说明体系内空穴发挥了主要作用。另

外，在加入半醌自由基 (Q−·)淬灭剂——甲磺

酸去铁胺 (DFO)后，反应 70 min时，降解率仅

为 68.1%，与空白组相比，此时降解率降低了

10.1%。这说明体系内有 Q−·产生，且 Q−·在光

催化体系中发挥了促进降解的作用。这一实验

结果也进一步验证了 vis/PS/g-C3N4/BiOBr体系内存在蒽醌染料活化 PS产生 Q−·的反应机理。

由以上分析可以看出，该体系内发挥作用的活性物种为 h+、·OH、SO4
−·，并且在反应过程中

存在 RB19和 BiOBr对 PS的协同活化作用，促进了自由基的产生速率，进而加速对污染物的降解。

2) 自由基的捕获实验。为了进一步确定体系内的自由基种类，以 5,5-二甲基-1-吡咯啉-N-氧化

物  (DMPO) 为自由基捕捉剂，使用电子电子顺磁共振仪 (EPR)对 vis/PS/g-C3N4/BiOBr反应体系中自

由基进行鉴定。实验中的溶剂为水溶液，光催化材料投加量为 0.1 g·L−1，过硫酸盐投加量为

200 mg·L−1，光照功率为 300 W，溶液 pH为 6。在催化反应阶段前，设置 30 min 的预吸附实验；随

后向体系内加入光照和 PS，在催化反应过程中，每隔 20 min取样 1次，每次取样 1 mL，经 0.45 μm
聚醚矾膜过滤后，加入 10 μL DMPO，测试结果如图 3(a)所示。可以看出，图谱中存在明显

的·OH和 SO4
−·特征峰，且自由基峰强变化规律呈先增大后减少的趋势，在 70 min时达到最大。这

说明反应中确实有·OH和 SO4
−·的生成，同时，70 min时该体系中自由基数量较多，活性较强，持

续时间长，反映出该体系内可能存在自由基链式反应。

为验证 vis/RB19/PS体系中 Q−·的生成与过硫酸盐的活化作用，在光反应 5 min时，对 vis/PS、
vis/RB19、 vis/RB19/PS等体系进行 EPR测试，结果见图 3(b)。可以看出，光照条件下的 PS、
RB19及黑暗条件下的 RB19/PS体系中均没有特征峰的形成。然而当 RB19/PS体系添加光照时，

EPR图谱中出现了明显的·OH和 SO4
−·的特征峰，说明光照是氧化性自由基形成的关键。此外，为

 

图 2    不同淬灭剂对反应的影响

Fig. 2    Effects of different quenchers on the reaction

 

图 3    不同时间及体系内自由基种类的确定

Fig. 3    Types of free radicals in different time and systems
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验证蒽醌在体系内的作用，实验中将体系内蒽醌染料 RB19更换成偶氮染料 RR24，在相同条件

下，EPR测试发现，只有在蒽醌染料 RB19存在时，才有·OH等活性物质的形成。这表明，体系内

蒽醌染料—RB19被光激发生成的 Q−·可以进一步活化 PS，进而产生具有强氧化性的活性物种。

为更加直观证明 RB19光照下产生氧化性自由基自由基这一推测，将配置好的 RB19在氙灯照

射下进行 EPR测试，测试结果见图 4(a)。从图 4(a)中可以明显发现有 Q−·特征峰的形成，证明了体

系内 RB19在光照下产生 Q−·这一猜测。此外，为了证明 Q−·对 PS的活化作用，对添加了 Q−·淬灭

剂 (DFO)[17-18] 的 vis/PS/RB19体系进行 EPR测试，结果如图 4(b)所示。可以看出，vis/PS/RB19体系

内有明显的羟基与硫酸根自由基特征峰，当加入 DFO淬灭剂后，体系内羟基、硫酸根自由基峰度

大幅减弱，这是 Q−·被淬灭后使得 PS活化能力减弱所造成的，也进一步证明 Q−·可以对 PS进行

活化。

 2.3    半醌自由基参与降解的增强效应

由上述实验可以发现，在光催化降解过程中，蒽醌可以在光激发作用下产生 Q−·[12]，可以在体

系内发挥 PS活化协同降解以及氧化循环的作用，促进污染物的降解。在光催化降解 RB19染料的

过程中，作用机制主要包括 g-C3N4/BiOBr材料的光催化、过硫酸盐协同降解和 RB19蒽醌染料自活

化降解反应 3个方面。

1) 光催化效应及过硫酸盐协同降解机理分析。在可见光的照射下，g-C3N4/BiOBr被激发，价

带的电子 (e−)被跃迁到导带上，使得价带上形成空穴 (h+)[19-21]。由于 g-C3N4/BiOBr的异质结属性 [22]，

光生电子从 g-C3N4 的导带迁移到 BiOBr的导带，在 BiOBr内部静电场的作用下，BiOBr价带的空穴

会移动到 g-C3N4 的价带，极大地降低了电子-空穴对的复合，提高了光催化氧化降解效果[23-25]。

此外，RB19产生的 Q−·在提高体系整体氧化能力方面也发挥了重要作用。Q−·活化 PS产生

SO4
−·，体系内 SO4

−·的数量增多，从而增强氧化能力；同时，一部分 SO4
−·可以进一步与 H2O反应

生成·OH(反应过程见式 (1))，进一步提高了体系内自由基种类与数量，加速了 RB19的降解 [26]。需

要指出的是，此效应属于长链自由基反应，一般来说，自由基链式反应分为链引发、链反应与链

终止 3个阶段，但由于反应的历时有所不同，所以反应效率也有所差异 [27]。在本体系中，由 Q−·衍
生的 O2

−·等超氧化自由基，可进一步攻击 RB19中间产物中的不饱和脂肪酸，形成能够与其他分子

发生氧化反应的超氧化脂肪酸自由基，从而形成自由基长链反应，促进污染物降解及矿化。

SO4
− ·+H2O→ SO2−

4 + ·OH+H+ (1)

 

图 4    验证 vis/RB19/PS体系中 Q-·的生成及其对过硫酸盐的活化作用

Fig. 4    Verifying Q-· formation in vis/RB19/PS system and its activation on PS
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2) RB19蒽醌染料活化的降解机理分析。在可见光激发下产生的 Q−·，不仅可活化 PS，而且还

可以发生自歧化反应，生成氢醌和醌。氢醌不稳定，会进一步被氧化为醌 [9]，反应过程见式 (2)和
式 (3)，由此形成了蒽醌特有的自循环反应。在转化过程中，Q−·争夺了部分光生电子，从而降低了

光催化剂中电子-空穴的复合率，增强了光催化效应。所以，在醌类自循环转化以及 Q−·活化 PS的

共同作用下，活性物种含量的增加不仅提高了污染物降解率，也加速了整体氧化反应的进行。

2Q− ·+2H+→ Q+H2Q (2)

H2Q
氧化→ Q (3)

式中 Q−·为醌自由基；Q为醌；H2Q为氢醌。

综上所述，蒽醌染料在光照作用下可以产生能激活 PS的 Q−·，在污染物的降解过程中能够产

生更多的活性物种以实现对 RB19的充分去除。为了进一步探究不同条件下 Q−·对该体系降解效率

增强效应的影响规律，本研究探究了不同实验条件 (蒽醌初始质量浓度、pH、光催化剂投量、光照

强度及过硫酸盐质量浓度)对 RB19降解性能的影响。

 2.4    实验因素对半醌自由基参与反应的影响

1) 反应动力学方程的建立。RB19的光催化降解过程符合准一级动力学，降解速率计算方法见

式 (4)和式 (5)。
−dct

dt
= kobsc0 (4)

kobst =  ln
(

ct

c0

)
(5)

式中： c0 为 RB19的初始质量浓度，mg·L−1；

kobs 为准一级动力学反应速率常数；t 为反应时

间 ， min； ct 为 t 时 刻 RB19的 质 量 浓 度 ，

mg·L−1。

本研究以初始 pH(A)、初始 RB19质量浓

度 (B)、光照强度 (C)、材料投加量 (D)、过硫

酸盐投加量 (E)5个主要因素作为自变量，建

立 kobs 与 5种因素的关系式 (式 (6))。

kobs = f (A,B,C,D,E) = εAaBbCcDdEe (6)

式中： kobs 为准一级动力学反应速率常数；

A、 B、 C、 D、 E 为主要因素； a、 b、 c、 d、
e、ε 均为常数，通过自变量数值与体系光催化

反应速率计算求得，计算过程见已有研究[28]。

表 1反映了在光催化阶段 (30~90 min)不同

实验因素对 RB19降解 (一级)动力学的影响。

2) 蒽 醌 初 始 质 量 浓 度 对 体 系 的 影 响 。

RB19作为生成 Q−·的前体物质，其质量浓度的

变化会影响 Q−·的生成。为探究不同 RB19质量

浓度对实验的影响，设置了 RB19质量浓度

10、20、40和80 mg·L−1，结果见图 5(a)。可以

看出，质量浓度低于 80 mg·L−1 的 RB19均可完

表 1    不同单因素下的动力学拟合结果

Table 1    Fitting results of different single factor dynamics

影响因素 数值 kobs/min−1

RB19初始质量浓度

20 mg·L−1 0.030

40 mg·L−1 0.026

60 mg·L−1 0.016

80 mg·L−1 0.010

初始pH

3 0.010

6 0.016

9 0.010

11 0.004

光催化剂投加量

0.05 g·L−1 0.009

0.1 g·L−1 0.017

0.2 g·L−1 0.022

0.3 g·L−1 0.027

PS投加量

50 mg·L−1 0.014

100 mg·L−1 0.016

200 mg·L−1 0.018

400 mg·L−1 0.020

光照强度

2 W·m−2 0.015

5 W·m−2 0.016

7 W·m−2 0.016
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全降解，当质量浓度为 80 mg·L−1 时，反应结束时降解率降低到 71.68%，这是体系内 SO4
−·和·OH数

量限制所造成的。由光反应阶段动力学拟合结果可以看出，随着质量浓度的增加，速率常数逐渐

降低。当 RB19质量浓度为 10 mg·L−1 时，反应速率常数最大，因为在低质量浓度下，单位体积溶

液中被光活化的 RB19分子增多，加快了 Q−·的产生，促进了 PS的活化，提高了体系内羟基、硫酸

根自由基的量，加速了反应的进行。当 RB19质量浓度加到 80 mg·L−1 时，反应速率常数进一步下

降，原因是高质量浓度下染料分子间发生了聚集效应，形成了聚集体 [29]。这不仅使污染物可降解

性变差，同时也减弱了蒽醌染料的光活化效应，导致 Q−·数量减少，进而降低了反应速率常数。

3) pH对体系的影响。其他条件不变，本研究还探讨了不同初始 pH对 Q−·参与降解的影响，结

果如图 5(b)所示。在 60 min的光催化反应过程中，随着 pH的升高，污染物降解率与降解速率均呈

先增加后减少的趋势。  pH=3时， 90 min降解率达 87.34%，整个光催化过程反应速率常数为

0.010 min−1。pH增加到 6时，污染物实现完全降解，反应速率常数达到最大，原因是在偏酸性条件

下，染料以质子化形式存在，被光激发后生成 Q−·，反应过程 [30] 见式 (7)。同时，溶液中存在的

S2O8
2−也会与光生电子发生反应 (式 (1)和式 (8))，产生大量 SO4

−·与·OH，加快了污染物的降解。当

pH增大到 9和 11时，材料表面呈现负电性，与带同性电荷的染料分子产生排斥作用，阻碍了

RB19的降解；但在碱性条件下，体系内羟基自由基增多，反应 (式 (2)和式 (3))向正方向进行，蒽

醌与 Q−·的循环加快，促进了体系内电子的消耗，加强了光催化效应，这在一定程度上减缓了降解

速率的下降，导致整个氧化体系在较宽的溶液 pH范围内均能保持较好的降解效率。

Q− ·+S2O2−
8 → SO4

− ·+Q (7)

S2O2−
8 + e−→ SO4

− ·+SO2−
4 (8)

4) 光催化剂投加量对体系的影响。其他实验条件不变，设置光催化剂投量为 0.05、0.1、0.2、
0.3 g·L−1，实验结果见图 5(c)。投加量为 0.05 g·L−1 时，污染物反应 90 min后，降解率仅为 64%，降

解速率常数为 0.009 min−1。随着光催化剂投加量的不断增加，RB19的降解效果也不断提高。当投

加量增加到 0.3  g·L−1 时，反应 70  min后，污染物降解率便达到 100%，降解速率常数增大至

0.027 min−1，增加了 2.94倍。RB19的去除率及 kobs 的显著提升主要有 2个原因：一方面，光催化剂

投加量的增加提高了 PS的活化效率，能够产生更多的活性物种；另一方面，体系内蒽醌、氢醌和

Q−·间的自循环效应能够降低光催化剂中电子-空穴的复合率，极大地增强了光催化效应。同时，这

一实验结果也说明 Q−·的形成能够有效提升光催化材料对 PS的催化性能。

5) 光照强度对体系的影响。其他实验条件不变，为研究光照强度对反应的影响，测量了武汉

某地一段时间内的正午光照强度。在晴天和阴雨天时，太阳光的辐射强度平均分别为 5 W·m−2 和

2 W·m−2；因此，在实验中采用 2、5、7 W·m−2 3种光照强度，结果如图 5(d)所示。反应 90 min后，

污染物降解率均可达 100%。由图 5可知，当光照强度增大时，反应速率也提高。这是由于随着光

照强度的增加，可利用的光子能量越多，加快了电子空穴对的产生，体系内氧化活性物质的含量

也越多，从而加速了 RB19的降解。然而，随着光照强度的增加 (7 W·m−2)，RB19的降解速率并没

有得到对应的提升。这是因为，当光照强度达到一定的阈值后，光强的继续增加对体系内 Q−·含量

变化的影响较小，决定体系内 Q−·含量变化的关键因素会转变为其他实验条件 (如蒽醌的初始质量

浓度等)。因此，选择适宜的光照强度尤为重要。

6)  PS质量浓度变化对体系的影响。在所构建的体系内，过硫酸盐投加量直接决定了

SO4
−·和 ·OH的数量。本研究探索了 PS投加量为 50、100、200及 400 mg·L−1 时 RB19的降解效果，

结果如图 5(e)所示。可以看出，当 c(PS)≥100 mg·L−1 时，反应 90 min，染料均可完全降解，且随

着 PS投量的增加，染料降解速率也不断加快。这是因为随着投加量的增加，在光生电子活化与
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Q−·活化的共同作用下，加快了对 PS的活化效果，产生较多的 SO4
−·和 ·OH，促进污染物的降解。

另外， PS投量为 50 mg·L−1 时，在 90 min内也实现了较高的 RB19去除率，去除率达到 91%，这是

由于体系内 Q−·的增强效应减缓了 PS减少所带来去除效果下降的负面效应。这一现象的出现说明

该体系可应用于蒽醌类废水处理工程中，对降低和控制 PS的投加量具有重要的实际指导价值。

7) RB19反应动力学模型的建立。根据以上结果，建立 RB19光催化反应的速率常数 kobs 与 5种

影响因素的关系式 (式 (9))。

 

图 5    确定不同实验因素对反应的影响

Fig. 5    Effect of experimental factors on reaction
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kobs = εAaBbCcDdEe = εA−0.534B0.155C−0.561D0.169E0.587 (9)

ε = 0.052

在 RB19初始质量浓度为 40 mg·L−1、初始 pH为 6、材料投加量为 100 mg·L−1、过硫酸盐投加量

为 400 mg·L−1、光照强度为 5 W·m−2 条件下，速率常数 kobs=-0.015 min−1，将 kobs 带入式 (8)，可得

。速率常数计算方法见式 (10)和式 (11)。

kobs = 0.052B0.155C−0.561D0.169E0.587 (10)

−ln
(

ct

c0

)
= 0.052A−0.534B0.155C−0.561D0.169E0.587t (11)

由式 (11)可知， 5个因素对 RB19降解速率的影响从强到弱的顺序为材料投加量 >初始

pH>RB19初始质量浓度>过硫酸盐投加量>光照强度。

由此可以看出，材料投加量是 RB19中影响最大的因素。光催化材料在吸收光子后，不仅可作

为体系内光生电子的供体，以活化过硫酸盐等物质加速降解反应，而且所产生的材料空穴也可以

直接氧化污染物，这是降解反应能够进行的根本原因。初始 pH一方面会影响光催化材料表面的带

电性质，进而影响污染物吸附效果；另一方面会影响溶液内羟基、硫酸根自由基等活性氧化物的

产生量，进而影响 RB19在单位时间的降解率。RB19污染物质量浓度可以直接影响光激发下 Q−·的
生成，从而间接影响 PS的活化速率与蒽醌自循环加强光催化的效果。过硫酸盐投加量可直接影响

体系内羟基、硫酸根自由基的数量，但由于降解过程中空穴发挥了主要的降解作用，故导致过硫

酸盐产生的影响减小。光照强度可以影响光催化材料光生电子、空穴的产生，间接影响降解的进

行，由于实验当地可见光强度变化的限制原因，与前几项因素相比，该光强范围内对体系的降解

影响较小，故其影响也最弱。

为了验证模型的准确性，选用 RB19初始

质量浓度为 40 mg·L−1、初始 pH为 6、过硫酸

盐投加量为 400 mg·L−1、光照强度为 5 W·m−2、

材料投加量分别为 0.1、0.2、0.3 g·L−1 的 3组实

验数据进行检验，并将实际值与理论值进行对

比，结果如图 6所示。可以看出，实验值与模

型计算值较为接近。这说明通过分析得出的准

一级模型对 RB19的降解具有较高的拟合度，

该模型可以用来描述 RB19的降解动力学。

 2.5    毒理性及降解路径分析

1) 毒理性分析。RB19为蒽醌染料，具有

较大毒性，为了评估处理后废水的毒性情况，

利用大肠杆菌在空白、出水以及 RB19溶液培

养基中进行培养实验 [31] 。使用紫外分光光度计测定 OD600 处的光度值，以确定空白、出水培养基

的细菌总数 [32]，RB19溶液培养基采用血球计数法进行测定，结果如图 7所示。大肠杆菌在 0~6 h
均处于缓慢期，6~18 h为对数期，18~48 h为平稳期。在对数期，出水培养的大肠杆菌生长速度比

空白缓慢。对数期结束后，出水培养基中的细菌总数为空白的 86.6%。培养 48 h后，出水培养细菌

浓度占空白组的 94.5%。而在 RB19溶液培养基中，整个培养期间大肠杆菌繁殖生长情况均较差。

因此，使用该体系处理后的蒽醌溶液培养大肠杆菌时，对其生长曲线影响较小。这进一步说明降

解后的蒽醌染料废水的矿化度高，毒性小。

2) 降解路径分析。为进一步从理论上探究 RB19的毒性弱化过程，在反应 55 min后，在据液

 

图 6    确定实验条件实验值与计算值的比较

Fig. 6    Comparison of test values and calculated values under
defined test conditions

 

   第 1 期 李嘉炜等：可见光/石墨相氮化碳/溴化氧铋/过二硫酸盐体系高效降解活性蓝19的增强效应及路径 67    



面 2~3 cm处提取反应后溶液，进行 LC/MS中

间产物测试。在 RB19的降解过程中，发现了

6种中间产物。

在分析检测中间产物后，本研究提出了

RB19的降解路径 (图 8)。可以看出，RB19分

子中磺酸基上的 Na+在水中快速解离，生成

—SO3H基团，随后—SO3H基团和—NH—H
基团中的 H与水溶液中的羟基发生氧化反应，

生成醛基，进而生成物质 P1。P1中的醇羟基

和醛基在自由基的作用下分别被氧化为醛基和

C=N键 [33]；同时，由于 C—N的键能较低，

在强氧化性物质存在的水溶液中通过电子、质

子的先后转移，发生氧化反应，生成物质 P7。P7中的磺酸基和—NH2 在羟基自由基的作用下被氧

化，形成中间产物 P4，P4为蓝色系染料的重要中间体，带有一定的生物毒性。P4上苯环在自由基

的强氧化作用下逐渐开环，分别生成 m/z=216和 m/z=226的分子质量更小的中间产物 (P2与 P3)。
P2结构中的甲基带有 α—H，极易受到由 Q−·活化产生的硫酸根自由基的攻击 [34]，随着开环反应的

发生，逐渐生成中间产物 P5。由于 P5分子中含有脂基，可发生水解反应，生成 P9，进而被开环

氧化生成 R—COOH和甲醇。这些小分子单链物质进一步被自由基氧化，分解为小分子有机酸等

物质。此外，在 RB19分子结构中，除了 C和 H外，有机杂原子 N(—NH)和 S(—SO3)在氧化降解

反应中也会被矿化为无机离子 SO4
2−、NO3

−和 NH4
+[35]。由 LOVATO等 [36] 的氧化体系降解路径结果

可以看出，在采用臭氧紫外线技术降解 RB19时，反应 30 min后，溶液毒性才开始降低，且降解过

程中出现了具有较大毒性的苯甲醇、苯胺等中间产物，但在光催化降解条件下，反应 25 min时，

光催化体系溶液毒性已经开始降低，中间产物更为简单，无苯酚残留，仅检测出 P6等小分子物

质，且出现时间较早。由此可以推断，随着 Q−·蒽醌类染料光降解过程中的产生，通过 Q−·促进过

 

图 7    不同水质中大肠杆菌的生长曲线

Fig. 7    Growth curve of Escherichia coli in different
water quality

 

图 8    RB19的降解路径

Fig. 8    Pathway for RB19 degradation
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硫酸盐活化的作用，提高了溶液中羟基与硫酸根自由基的含量，简化并促进了 RB19的降解过程，

有效降低了溶液毒性。

 3    结论

1)在 vis/g-C3N4/BiOBr/PS体系降解 RB19的过程中，通过光照蒽醌染料所激发出的 Q−·不仅能

够激活 PS，而且与  H2Q和 Q的循环转化有效加强了体系的光催化效应，从而提高了体系的氧化

能力。

2)因素对体系影响的强弱顺序为材料投加量>初始 pH>RB19初始质量浓度>过硫酸盐投加量>
光照强度，其中材料投加量对实验效果影响最为显著。

3) RB19的快速降解主要归因于体系内所产生的 Q−·强化了光催化剂对 PS的活化效果。采用

vis/g-C3N4/BiOBr/PS体系处理后的 RB19废水毒性较低，具有较好的环境效益应用前景。
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Abstract      To  investigate  the  influence  of  the  photosensitive  properties  of  anthraquinone  on  the  removal
efficiency of anthraquinone-based Reactive Blue 19 (RB19) by photocatalytic degradation, the graphitic phase
carbon  nitride/bismuth  bromide  oxide  (g-C3N4/BiOBr)  was  used  as  the  photocatalytic  material,  and  light  (vis)
together with peroxydisulfate (PS) were introduced, and a synergistic catalytic oxidation system was built. The
formation  of  semiquinone  radicals  (Q−·)  during  the  degradation  process,  and  the  mechanism  of  their
participation and enhancement of the oxidation capacity were investigated. The effect of Q−·-enhancement effect
was investigated by single factor (material dosing, initial pH, initial mass concentration of RB19, PS dosing, and
light  intensity)  analysis  method.  The  toxicity  of  the  degraded  wastewater  was  assessed  by  the  degradation
kinetics method and LC/MS. The results showed that the formation of Q−· not only accelerated the activation of
PS, but also enhanced the photocatalytic effect of the material due to its cyclic action with hydroquinone (H2Q)
and quinone (Q). Under the simulated sunlight (300 W), at the catalyst dosage of 0.1 g·L−1 and the PS dosage of
400 mg·L−1, the long chain radical reaction initiated by Q−· in the process of deriving other free radicals enabled
the system to completely degrade RB19 with initial concentration of 40 mg·L−1 within 80 min. The influence of
the four factors followed the order: material dosage > initial pH > RB19 initial concentration > light intensity.
The  significant  reduction  of  wastewater  toxicity  after  the  reaction  was  mainly  attributed  to  the  formation  of
semi-quinone radical intermediates, which could effectively increase the content of free radicals in the system. In
conclusion, the self-degradation, self-cycling and long-chain radical effect induced by Q−· within the system was
the main reason for achieving an efficient degradation of RB19. The results of this study can provide a reference
for the development and practical application of anthraquinone dyestuff wastewater treatment technology.
Keywords    vis/g-C3N4/BiOBr/PS; advanced oxidation; semiquinone radical; anthraquinone dye reactive blue
19; photocatalysis
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