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摘　要　为有效去除水中结晶紫，利用臭氧 /过硫酸盐 /四氧化三铁工艺对结晶紫的氧化效果进行研究，设计单

因素实验探索臭氧流量、过硫酸盐浓度、四氧化三铁浓度和 pH对结晶紫降解的影响，依据响应曲面法的 Box-
Behnken Design(BBD)实验设计原理，探究臭氧流量、过硫酸盐浓度、四氧化三铁浓度和反应时间对降解效果的

影响，并优化工艺参数；使用 SEM-EDS、FT-IR和 Raman表征了反应前后的四氧化三铁，并用 EPR技术直接鉴

定出工艺过程中的活性氧。结果表明：此工艺在较宽的 pH区间 (3~11)都具有较高的结晶紫降解能力，臭氧流

量、过硫酸盐浓度和四氧化三铁浓度与结晶紫的降解率成正比；臭氧流量 1.000 L·min−1，过硫酸盐浓度 0.968
mmol·L−1，四氧化三铁浓度 2.158 mmol·L−1，反应时间 41.702 min为预测的最佳工艺条件；在最佳工艺条件下得

到的实际降解率与预测降解率相对偏差仅为−1.12%；催化反应后 Fe3O4 粒径减小，表面变得更加光滑；反应后

的 Fe3O4 的 铁 元 素 质 量 分 数 由 48.24％ 降 至 35.31%， 而 氧 和 硫 元 素 质 量 分 数 由 34.05%和 0.39%分 别 增 至

37.59%和 1.09%；臭氧/过硫酸盐/四氧化三铁工艺过程中存在 SO4
·–和·OH。由此可知，BBD优化模型预测与实际

处理效果基本一致。该研究成果为可为难降解的结晶紫废水的深度处理提供参考。
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偶氮染料、蒽醌染料和三苯甲烷类染料是使用量较多的染料，而结晶紫 (crystal violet，CV)是
应用较为广泛的三苯甲烷类染料，具有消毒杀菌效果好和染色效果好等优点，因而应用范围涉及

医学消毒和纺织染色等领域 [1]。但结晶紫可被氧化反应而产生具有致突变、致畸和致癌作用的有毒

代谢物，对动物和人类健康产生不利影响。结晶紫分子的结构复杂，分子质量较大，导致该类废

水可生化性差，难以生物处理。徐圣东等 [2] 利用猴头菌初提纯漆酶对结晶紫进行降解，在反应

24 h时，结晶紫的降解率仅为 27.3%。混凝法是目前应用较为传统的处理工艺，而聚丙烯酰胺是混

凝法中常用的助凝剂 [3]。陈新 [4] 将自制阴离子聚丙烯酰胺用于结晶紫脱色，当混凝剂投加量为

30 mg·L−1，初始 pH为 9，结晶紫浓度为 20 mg·L−1 最佳条件下，最高结晶紫脱色率仅为 57.5%，说

明混凝难以去除结晶紫。

高级氧化技术可以产生强氧化性的自由基，在难降解废水中的研究已经受到了广泛的关注。

臭氧和过硫酸盐高级氧化技术是目前的研究热点。但也存在臭氧耗电量大、过硫酸盐会引入硫酸
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根离子等问题 [5]。四氧化三铁表面的 Fe(Ⅱ)和 Fe(Ⅲ)之间的转换可以在八面体结构相同的位置进

行，因此被认为是臭氧和过硫酸盐的有效催化剂，可以减少臭氧和过硫酸盐的使用 [6-7]。四氧化三

铁本身具有的磁性也能使得它易被磁力分离，因此易于被回收利用。目前关于臭氧/过硫酸盐 [8-9]、

臭氧/催化剂 [10-11] 和过硫酸盐/催化剂 [12-13] 工艺的研究已有许多报道，但关于臭氧/过硫酸盐/催化剂

工艺的研究并不多，同时该工艺中引入了较多的变量，因此变量间的交互效应是需要重点考虑的

问题。

本研究通过对比臭氧 /过硫酸盐 /四氧化三铁 (O3/PDS/Fe3O4)与其他 3种子体系的结晶紫降解能

力，考察臭氧流量、过硫酸盐浓度和四氧化三铁浓度和 pH对结晶紫降解的影响；基于响应面法建

立各操作条件与结晶紫降解率的多元二次回归模型，分析各因素之间交互效应的程度，并对

O3/PDS/Fe3O4 工艺降解结晶紫的操作参数进行优化，确定最优工艺条件；利用 SEM、Raman和 FT-
IR表征 Fe3O4 反应前后的变化，使用 EPR技术直接鉴定降解工艺过程中产生的自由基，探索

O3/PDS/Fe3O4 工艺的催化反应机理，以期为结晶紫废水的深度处理提供理论参考。

 1    材料与方法

 1.1    实验材料

过硫酸钠 (Na2S2O8 CAS:  7775-27-1)、结晶紫 (C25H30N3Cl  CAS号 :  548-62-9)、氢氧化钠 (NaOH
CAS: 1310-73-2)、5,5-二甲基-1-吡咯啉-N-氧化物 (C6H11NO CAS号: 222-011-1)购自麦克林，200目四

氧化三铁粉 (Fe3O4 CAS号 : 1317-61-9)由清河县安迪金属材料有限公司制造，实验用水为超纯水。

SW 004-10G型臭氧发生器，购自青岛维斯特电子净化设备有限公司；P901型酸度计，购自上海佑

科仪器仪表有限公司；T2600型紫外-可见分光光度计，购自上海佑科仪器仪表有限公司；Milli-Q
Integral 5型高纯水超纯水一体化系统，法国默克密理博公司；LZB-4型玻璃转子流量计，购自常州

双环热工仪表有限公司；SN-MS-10L型磁力搅拌器，购自上海尚仪仪器设备有限公司；EMX
nano型电子顺磁共振波谱仪 (EPR)，购自德国布鲁克 (北京)科技有限公司。

 1.2    实验过程

实验以自制玻璃钢圆柱反应器，先将适量 Fe3O4 颗粒加入 1.9 L的结晶紫溶液，开启磁力搅拌

器，转速为 300 r·min−1。废水 pH值的调节使用 1.0 mol·L−1 的 H2SO4 和 NaOH溶液进行粗调，使用

0.1 mol·L−1 的 H2SO4 和 NaOH溶液进行微调。然后加入 0.1 L适当浓度 PDS溶液，定容到 2 L，保证

结晶紫溶液质量浓度为 20 mg·L−1。打开臭氧发生器，调节适当流量通入臭氧，反应时间设定为

60 min。每隔一段时间取样，经磁力除去 Fe3O4 粉末后注入样品瓶中，加入硫代硫酸钠 (浓度为

0.4 mol·L−1)终止反应，测定处理后结晶紫质量浓度。

 1.3    分析方法

采用上海佑科仪器仪表有限公司的 T2600型紫外-可见分光光度计测定结晶紫浓度，对结晶紫

溶液进行全波长扫描，选择 587 nm为结晶紫检测波长，测得的标准曲线为 Y=0.104 99X+0.009 57
(R2=0.997 59) 。根据标准曲线计算出实验样品相应的结晶紫浓度。拉曼光谱 (Raman)仪器型号：

HORIBA Scientific Lab RAM HR Evolution，日本 Horiba Lab RAM HR Evolution，激光器波长 532 nm，

测试波数为 50~4 000 cm−1。采用德国布鲁克 (北京)科技有限公司的 ENSOR型傅里叶红外光谱 (FT-
IR)分析仪测定反应前后的四氧化三铁的红外光谱，在干燥环境中，样品与 KBr研磨充分后压片。

测定波数区间为 500~4 000 cm−1。扫描电镜为美国-FeI-Quanta 250 FEG，能谱仪为英国牛津-INCA-X-
MAX50。使用型号为 Anton  Paar(安东帕 )  Sur  PASS3的固体表面 Zeta电位分析仪测定 Fe3O4 的

Zeta电位。采用购自德国布鲁克 (北京)科技有限公司的 EMX nano型电子顺磁共振波谱仪 (EPR)测
定自由基，使用 5,5-二甲基-1-吡咯啉-N-氧化物 (DMPO)作为捕获剂，DMPO浓度为 0.1 mol·L−1。
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 2    结果与讨论

 2.1    工艺对比

由表 1可知，在结晶紫的降解遵循伪二级动力学模型 (R2>0.95)。如图 1所示，O3/PDS/Fe3O4

工艺的降解结晶紫的伪二级速率常数 (kobs)分别是 O3/Fe3O4 工艺、PDS/Fe3O4 工艺和 O3/PDS工艺的

降解结晶紫 kobss 的 1.99倍、1.82倍和 1.61倍。反应 60 min后，O3/PDS/Fe3O4 工艺、O3/Fe3O4 工艺、

PDS/Fe3O4 工艺和 O3/PDS工艺对结晶紫的降解率分别为 79.05％、63.60％、60.75％和 67.60％。可以

看出，相比于其他体系，O3/PDS/Fe3O4 工艺具有更强的结晶紫降解能力，O3、PDS和 Fe3O4 会共同

促进结晶紫的降解。

 2.2    操作参数对结晶紫的影响

1)臭氧流量的影响。臭氧剂量由流量和气体浓度确定 , 臭氧平均气体质量浓度为 4.27 mg·L−1。

如图 2所示，结晶紫在不同臭氧流量下降解过程均符合伪二级动力学 (R2>0.95)。当臭氧流量由

0.0  L·min−1 增至 1.0  L·min−1 后，结晶紫降解的伪二级速率常数 kobs 从 0.001  63提高到 0.008  74
L·(mg·min)−1，在反应时间为 60 min时，结晶紫的降解率会迅速由 60.75%增至 89.65％。这可能是

因为随着臭氧流量的增加，臭氧在水中快速溶解，大量臭氧被分解为·OH，激活 PDS，产生更多

 

图 1    不同体系对结晶紫的降解效果及伪二级降解动力学模型

Fig. 1    Degradation effect and pseudo-second-order kinetics of crystal violet in different systems

表 1    不同工艺过程中结晶紫降解的伪一级动力学和伪二级动力学

Table 1    Pseudo-first-order kinetics and pseudo-second-order kinetics for
crystal violet degradation of in different systems

反应体系
伪一级动力学 伪二级动力学

拟合方程 拟合系数 拟合方程 拟合系数

O3/PDS/Fe3O4工艺 −ln(Ct/C0)=0.032 65t 0.929 37 1/Ct −1/C0 = 0.003 44t 0.984 80

O3/Fe3O4工艺 −ln(Ct/C0)=0.021 23t 0.934 23 1/Ct −1/C0 = 0.001 73t 0.973 36

PDS/Fe3O4工艺 −ln(Ct/C0)=0.023 00t 0.914 68 1/Ct −1/C0 = 0.001 89t 0.955 70

O3/PDS工艺 −ln(Ct/C0)=0.023 98t 0.940 85 1/Ct −1/C0 = 0.002 14t 0.980 71
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的 SO4
· –。但是当臭氧流量继续从 1.0  L·min−1 增至 1.2  L·min−1 时，结晶紫降解的 kobs 从 0.008  74

L·(mg·min)−1 仅增至 0.009 95 L·(mg·min)−1，反应时间为 60 min时，结晶紫降解率从 89.65％仅增至

90.70％。这是因为当水中的臭氧浓度超过溶解度时，不会随臭氧流量的增加而增加。臭氧过多时

会增加能耗，这是不经济的，因此，本实验选取 0.6 L·min−1 为后续实验的臭氧流量。

2)过硫酸盐浓度的影响。如图 3所示，结晶紫在不同 PDS浓度下降解过程均符合伪二级动力

学模型 (R2>0.96)。当 PDS浓度在 0~1.0 mmol·L−1 区间内增加时，反应时间为 60 min，结晶紫的降解

率从 63.60%迅速增至 85.05％，结晶紫降解的 kobs 从 0.001 74 L·(mg·min)−1 增至 0.004 92 L·(mg·min)−1。
这是因为较多的 PDS可被 Fe3O4 表面的 Fe(Ⅱ)催化产生 SO4

·–。另一方面，O3 溶解在 PDS中可以迅

速生成更多的·OH，同时·OH会活化 S2O8
2−，生成 SO4

·–[14-15]。但是，PDS在达到过量浓度后，会出

现污染物降解率降低现象，这是因为过量的 S2O8
2−与 SO4

·–反应，形成具有较低反应性的 S2O8
·–自由

 

图 2    不同臭氧流量下的结晶紫的降解率及伪二级降解动力学模型

Fig. 2    Degradation rate and pseudo secondary degradation kinetics model of crystal violet at different ozone flows

 

图 3    不同过硫酸盐浓度下的结晶紫的降解率及伪二级降解动力学模型

Fig. 3    Degradation rate and pseudo secondary degradation kinetics model of crystal violet at different
concentrations of sodium persulfate
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基。但在本实验中没有发现这种现象。出于经济成本考虑，本实验选取 0.4 mmol·L−1 为后续实验的 PDS
浓度。

3)四氧化三铁浓度的影响。如图 4所示，结晶紫在不同 Fe3O4 浓度下降解过程均符合伪二级动

力学模型 (R2>0.96)。当 Fe3O4 浓度从 0增至 4 mmol·L−1 时，kobs 从 0.001 97提高到 0.003 98 L·(mg·min)−1，
反应时间为 60 min时，结晶紫降解率从 67.60％提高到 81.8％。因此随着 Fe3O4 浓度的增加，表面

的反应活性位点增加，这促进了自由基的产生，从而提高结晶紫降解率 [16]。当 Fe3O4 浓度继续从

4 mmol·L−1 增至 8 mmol·L−1 时，kobs 从 0.003 98 L·(mg·min)−1 降至 0.002 66 L·(mg·min)−1，反应时间为

60 min时，结晶紫降解率反而从 81.8％降至 73.95％。这是因为 Fe3O4 浓度过高会产生大量的·OH，

它们相互淬灭，使得臭氧无效分解逐渐增加 [17]。此外，过高的 Fe3O4 浓度可能导致团聚导致

Fe3O4 比表面积的减少，影响臭氧分解。因此，选择 2 mmol·L−1 为后续实验的 Fe3O4 浓度。

4)初始 pH的影响。自然水体和污水厂出水的 pH多介于 3~11之间，本研究探索了结晶紫在

此 pH范围内的降解情况。如图 5所示，在 O3/PDS/Fe3O4 工艺中，结晶紫在不同初始 pH下降解过

程均符合伪二级动力学模型 (R2>0.97)。可以看出，当工艺初始 pH从 3增至 4时，结晶紫降解的

kobs 分别从 0.002 61 L·(mg·min)−1 降至 0.002 02 L·(mg·min)−1，结晶紫降解率从 75.80%降至 68.50%。

测定 Fe3O4 在不同 pH下的 Zeta电位，得出四氧化三铁 pHpzc 约为 6.5，当 pH<pHpzc 时，Fe3O4 具有较

多的正表面电荷。因此，酸性 pH=3条件更有利于阴离子 S2O8
2−分子和 Fe3O4 之间的静电吸引，产生

更多的自由基 [18]。初始 pH从 4增至 6.8时结晶紫降解率 68.50%增至 79.05%，结晶紫降解的 kobs 也
从 0.002 06 L·(mg·min)−1 增至 0.003 44 L·(mg·min)−1。在 pH为 6.8时，O3/PDS/Fe3O4 工艺具有较高的降

解率。这是因为，此时的 pH接近 Fe3O4 本身的 pHpzc，羟基的质子化或脱质子化不占主导地位，对

O3 催化活性较强，能产生更多的 ·OH [19-21]。当初始 pH从 9增至 11时，结晶紫降解的 kobs 分别从

0.002 02 L·(mg·min)−1 提高到 0.002 50 L·(mg·min)−1，结晶紫降解率从 67.35%增至 75.05%。这是因为

结晶紫有 2个酸解离常数，在碱性条件下，氧化剂对结晶紫阳离子结构的反应性更强，更有利于

降解 [22]。另一方面，氢氧根加速了臭氧分子和过硫酸盐的分解，产生更多的自由基 [23]。实验结果

表明，此工艺在较宽的 pH区间 (3~11)内均有较高的结晶紫降解能力。

 

 

图 4    不同四氧化三铁浓度对结晶紫的降解率及伪二级降解动力学模型

Fig. 4    Degradation rate and pseudo secondary degradation kinetics model of crystal violet by different
concentration of ferroferric oxide
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 2.3    Box-Behnken Design响应面

1)实 验 设 计 。 采 用 Design-Expert  8.0软

件，以臭氧流量 X1、过硫酸盐浓度 X2、四氧

化三铁浓度 X3 和反应时间 X4 为自变量因素，

并以 1、0和+1代表 3种水平。以结晶紫降解

率为响应值，记为变量 Y。各因素和水平见

表 2。 采 用 Box-Behnken  Design设 计 4因 素

3水平实验，共进行 29次实验，利用紫外可

见分光光度计测定结晶紫的浓度，并计算其

降解率。实验设计方案及结果见表 3。
2) 回归模型及方差分析。本研究共设计 29组实验，其中实验序号为 1、7、9、16、17的实验

是评估纯误差的重复实验，实验按随机顺序进行，实验方案及结果如表 3所示。对表 3中数据进

行多元回归拟合，可以得到臭氧流量 X1、过硫酸盐浓度 X2、四氧化三铁浓度 X3 和反应时间 X4 与结

晶紫降解率 (Y)之间的多项式回归模型 (式 (1))。

Y = 81.46−81.12X1+9.01X2−0.71X3+0.51X4−19.17X1X2−0.37X1X4+84.26X1
2+10.71X2

2 (1)

式中：X1 为臭氧流量，L·min−1；X2 为过硫酸盐浓度，mmol·L−1；X3 为四氧化三铁浓度，mmol·L−1；

X4 为反应时间，min。
为了进一步对实验结果进行系统分析，釆用 Design-Expert 8.0统计软件进行方差分析并检查拟

合模型的显著性，方差分析结果见表 3。P 值和 F 值代表变量的显著水平和模型方程统计显著性。

F 值越大，P 值越小，说明该模型的显著性就越强。由表 4可以看出，多项式模型的 F 值为

197.53，且 P 值<0.000 1，说明拟合方程的回归性和显著性均较好。方差分析中的拟合系数 R2 反映

模型的拟合程度，模型的有效性是由 R2 和 R2
Adj 决定的 [24]。模型的拟合系数 R2 为 0.990 3，表明有

99.03％的响应值可以由此方程来解释，仅有 0.97％的响应值不可由此方程来解释，模型的可靠性

和参考价值较高 [25]。模型的 R2
Adj 和 R2

Pred 值分别为 0.986 4和 0.971 9，两者差值为 0.014 5(<0.2)，说

 

图 5    不同初始 pH下的结晶紫的降解率及结晶紫的伪二级降解动力学模型

Fig. 5    Degradation rate of crystal violet and pseudo secondary degradation kinetics model of crystal violet at
different initial pH

表 2    实验因素和水平

Table 2    Experimental factors and levels

水平

因素

臭氧流量

X1/(L·min−1)
过硫酸盐浓度

X2/(mmol·L−1)
四氧化三铁浓度

X3/(mmol·L−1)
反应时间

X4/min

−1 0.6 0.4 2 20

0 0.8 0.7 3 40

1 1.0 1.0 4 60
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明该模型的可信度、精密度和适应性较高。

失拟检验项为 0.202 0(>0.05)，表明模型残差是

由随机误差产生，模型可对 O3/PDS/Fe3O4 工艺

过程中的结晶紫的降解率进行相关预测和分

析。变异系数 CV可以用来度量数据的变异

性，通常小于 10%为可接受范围，模型的CV为

0.74%，说明模型的再现性是合理的 [26]。模型

的信噪比为 56.840(>4)，表明模型有很强的信

号，而噪声较弱。

3个线性项 (X1、X2 和 X4)、交互项 X1X4 和

二次项 X1
2 的 P 均小于 0.000 1。线性项 X3 和交

互项 X1X2 的 P 分别为 0.000 5和 0.000 9。说明

4个因素对结晶紫降解率的影响都非常显著。

由 F 值可以看出，因素按其重要程度排列为

臭氧流量 (F=886.73)>反应时间 (F=628.37)>过
硫 酸 盐 浓 度 (F=232.72)>四 氧 化 三 铁 浓 度

(F=17.22)，臭氧流量和反应时间之间具有最

显著的交互效应。原因可能是，随着反应时

间的增加，水中溶解臭氧浓度不断提高，可

以产生较多的氧化性自由基。此外，臭氧流

量和过硫酸盐之间也具有明显的交互效应。

臭氧流量和过硫酸盐浓度之间存在交互效

应，是因为臭氧能促使过硫酸盐分解，产生

SO4
·–，从而促进结晶紫的降解。

3)交互效应分析。为了更直观地说明实

验因素以及臭氧流量、过硫酸盐浓度、四氧

化三铁浓度和反应时间两两因素交互效应对

结晶紫降解率的影响，根据所建立的回归模

型绘制了响应曲面图和等高线图。曲面坡度

反映各因素间交互效应对响应值结晶紫降解

率的影响，呈正相关关系。响应面坡度陡峭

则表明，该因素在一定范围内对结晶紫降解

率影响较大；响应面坡度平缓表明，该因素

在一定范围内对结晶紫降解率影响较小。由

图 6和图 7可知，2组响应面形状均呈上凸状

且具有一定坡度，说明臭氧流量、过硫酸盐

浓度和反应时间对结晶紫降解率有显著影

响。臭氧流量和反应时间的响应曲面较臭氧

流量和过硫酸盐的响应面坡度更陡峭，因此

交互效应更为显著。这和方差分析的结果是

一致的。

4)残差分析。图 8(a)显示了预测值和实

表 3    实验设计及结果

Table 3    Experimental design and results

序号
臭氧流量/
(L·min−1)

过硫酸

盐浓度/
(mmol·L−1)

四氧化

三铁浓度/
(mmol·L−1)

反应时

间/min
实际

值/%
预测

值/%

1 0.8 0.7 3 40 78.25 77.76
2 0.8 0.4 3 60 79.80 80.40
3 1.0 1.0 3 40 88.15 88.63
4 0.6 0.7 3 60 80.90 81.81
5 0.8 0.4 4 40 75.50 75.41
6 0.8 1.0 2 40 82.15 82.03
7 0.8 0.7 3 40 78.15 77.76
8 0.6 1.0 3 40 80.2 80.76
9 0.8 0.7 3 40 78.10 77.76
10 0.8 1.0 4 40 80.6 80.62
11 0.6 0.7 4 40 75.95 75.34
12 1.0 0.7 4 40 85.85 85.50
13 0.8 0.7 4 20 72.55 72.77
14 0.8 0.4 3 20 71.25 71.84
15 1.0 0.7 3 20 83.3 83.42
16 0.8 0.7 3 40 77.25 77.76
17 0.8 0.7 3 40 78.05 77.76
18 0.6 0.7 3 20 69.55 70.28
19 1.0 0.7 3 60 88.70 89.00
20 1.0 0.7 2 40 86.85 86.92
21 0.8 1.0 3 60 85.85 85.61
22 0.8 0.7 2 60 82.95 82.75
23 0.6 0.4 3 40 73.80 73.26
24 0.8 0.4 2 40 76.75 76.83
25 1.0 0.4 3 40 86.35 85.72
26 0.8 0.7 2 20 73.55 74.19
27 0.8 1.0 3 20 77.75 77.05
28 0.8 0.7 4 60 81.10 81.33
29 0.6 0.7 2 40 77.80 76.75

表 4    方差分析

Table 4    Analysis of variance

方差来源 平方和 自由度 均方 F值 P值 显著性

模型 711.54 8 88.94 254.35 <0.000 1 非常显著

X1 310.08 1 310.08 886.73 <0.000 1 非常显著

X2 81.38 1 81.38 232.72 <0.000 1 非常显著

X3 6.02 1 6.02 17.22 0.000 5 非常显著

X4 219.74 1 219.74 628.37 <0.000 1 非常显著

X1X2 5.29 1 5.29 15.13 0.000 9 非常显著

X1X4 8.85 1 8.85 25.31 <0.000 1 非常显著

X1
2 78.41 1 78.41 224.23 <0.000 1 非常显著

X2
2 6.42 1 6.42 18.35 0.000 4 非常显著

残差 6.99 20 0.35

失拟项 6.34 16 0.40 2.43 0.202 0 不显著

纯误差 0.65 4 0.16

总离差 718.54 28
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际值的拟合情况。可以看出，模型预测值与实验实际值各点非常近似，呈 45°直线分布，说明此模

型可用于预测响应值 [27]。图 8(b)为外学生化残差的正态概率图。可以看出，图像所有残差点基本

呈直线状紧密分布，残差分布可以被认为是正态分布的，这同样证实了该模型能够较好地预测响

应值 [28]。图 8(c)为外学生化残差和预测值图。可以看出，所有外学生化残差表现为随机散点，这

表明预测结果和实验实际值之间的差值较小，回归模型拟合程度较高，可以证明模型的准确性和

可靠性。图 8(d)为外学生化残差和实验顺序图。可以看出，外学生化残差未显示任何特定趋势，

实验数据点无规律地分布在 0附近，显示出残差的平均值接近 0，这表明实验条件的假设是独立的。

5)结果优化及验证。在上述实验结果分析和模型拟合的基础上，对操作参数进行进一步优

化。为了获得最优条件，将结晶紫降解率的期望目标设为最大值，而将其他操作参数设为在此范

围内，可以得到降解结晶紫的各因子的最优运行条件：臭氧流量为 1.000 L·min−1，过硫酸盐浓度为

0.968 mmol·L−1，四氧化三铁浓度为 2.158 mmol·L−1，反应时间为 41.702 min。根据预测模型，求出

优化降解率为 89.099%。为了验证多项式回归模型的准确性和实用性，利用上述拟合的反应条件，

 

图 6    臭氧流量和过硫酸盐对结晶紫降解率的交互效应

Fig. 6    Interaction of ozone flow rate and persulfate on degradation rate of crystal violet

 

图 7    臭氧流量和反应时间对结晶紫降解率的交互效应

Fig. 7    Interaction effect of ozone flow rate and reaction time on degradation rate of crystal violet
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进行 3次平行实验，结晶紫降解率平均值为 88.10%，与模型预测值的相对偏差仅为−1.12%，该值

在可接受的误差范围内。这说明模型具有良好的拟合性和显著性，预测模型可以较好地预测实验结果。

 2.4    反应前后四氧化三铁的表征

图 9为扫描电镜观察到的 Fe3O4 表面形貌及尺寸。反应前 Fe3O4 颗粒呈沟壑状存在，尺寸约为

75 μm。增加电镜放大倍数后，可观察到 Fe3O4 颗粒表面有疏松团絮状的纳米级至微米级小颗粒。

表面的小颗粒呈无序的密集分布，使得 Fe3O4 颗粒拥有较大的比表面积。在反应后，可以明显看

出，Fe3O4 的表面粘连的小颗粒逐渐消失，表面变得更加光滑，粒径略微减小到 60 μm左右。使用

X射线能谱 (EDS)来进一步确定反应前后 Fe3O4 的元素组成。EDS数据结果表明，反应后 Fe3O4 的

Fe元素质量分数从 48.24％降至 35.31%，这可能是由于 Fe3O4 在 PDS营造的酸性环境中会溶出部分

Fe2+造成的。反应后 Fe3O4 的 O元素质量分数从 34.05%增至 37.59%，这可能是 Fe3O4 被氧化为 γ-
Fe2O3 或 α-Fe2O3 所致。硫元素的质量分数从 0.39%增至 1.09%，原因可能是 Fe3O4 表面产生了少量

的施威特曼石 (Fe8O8(OH)6SO4)。
图 10(a)为反应前后 Fe3O4 中的 Raman光谱。 213  cm−1 和 231  cm−1 左右处的拉曼峰代表 γ-

Fe2O3 和 α-Fe2O3 的 A1g模式振动， 284  cm−1 的拉曼峰代表 α-Fe2O3 的 E1g模式弯曲振动峰 [29-30]。

1 313 cm−1 的峰代表 α-Fe2O3 和 γ-Fe2O3 的 A1g峰，这是由声子二次散射振动引起的。这 2处 α-Fe2O3

峰的消失可能是 O3 或 PDS将 Fe(Ⅲ)还原为 Fe(Ⅱ)造成的。 394  cm−1 和 591  cm−1 的拉曼峰代表

Fe3O4 的 T2g对称振动，可以看出，反应后属于 Fe3O4 的拉曼峰部分消失，这是由于 Fe3O4 表面

Fe(Ⅱ)在电子转移过程中转变为 Fe(Ⅲ)，使得 Fe3O4 大量转化为 γ-Fe2O3 和 α-Fe2O3。在 662 cm−1 处的

 

图 8    回归模型的残差分析

Fig. 8    Residual analysis of regression model
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拉曼峰代表 Fe3O4 的 Fe—O拉曼活性的 A1g对

称 模 式 呼 吸 振 动 ， 是 Fe3+在 四 面 体 位 置

(Fe3+—O2−)的对称拉伸[31-32]。

图 10(b)为反应前后 Fe3O4 中 FT-IR光谱。

3 442 cm−1 的红外峰为化学吸附水的 O—H拉

伸振动，此处的红外峰反应后 O—H基团强度

明显提高 [33]。1 629 cm−1 和 1 583 cm−1 的吸收峰

为化学吸附水的O—H弯曲振动，反应后O—H
基团强度也得到提高，原因可能是，反应过

程中有少量水分吸附在 Fe3O4 表面。2 356 cm−1

的吸收峰代表 FeOOH的 Fe—OH键，与未反

应 Fe3O4 相比，反应后 Fe3O4 的 FeOOH峰的强

度消失。原因可能是，臭氧通过静电吸附与

水竞争，取代这些表面羟基，产生了·OH，使

得 FeOOH转化成了更为稳定的 γ-Fe2O3，说明

表面羟基是 O3/PDS/Fe3O4 过程中的活性位点。

763  cm−1 和 873  cm−1 的 吸 收 峰 代 表 Fe —OH
的弯曲振动，可以看出，反应后此处峰强下

降，并向低波长方向移动，与上述结果一致。

位于 1  346~1  384  cm−1 的红外峰为 γ-Fe2O3 的

Fe—O峰收缩振动产生的谱带，可以看出，

反应后峰强提高，可能是 Fe3O4 或 FeOOH被

氧化而形成的。563 cm−1 和 570 cm−1 的吸收峰

为 Fe3O4 的 Fe—O伸缩振动，可以看出，反应

后的 Fe—O峰变弱。由此推断，有部分 Fe3O4

通过电子转移过程催化臭氧和过硫酸盐，从

而被氧化生成了 γ-Fe2O3，这与拉曼光谱结果 [34] 一致。1 116 cm−1 处产生的新峰属于施威特曼石

Fe8O8(OH)6SO4 的 S—O键伸缩振动峰，Fe8O8(OH)6SO4 会在酸性溶液且存在大量 SO4
2−和 Fe3+的溶液

 

图 10    反应前后 Fe3O4 的 Raman光谱和 FT-IR光谱

Fig. 10    Raman spectra and FT-IR spectra of ferroferric oxide before and after the reaction

 

图 9    反应前后 Fe3O4 的 SEM-EDS图谱

Fig. 9    SEM-EDS characterization of ferroferric oxide before
and after the reaction
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中生成，这与 EDS的结果一致。

采用 EPR技术直接识别 SO4
·−和 ·OH，以

5,5-二甲基 1-吡咯啉-N-氧化物 (DMPO)为主要

自旋捕集剂。由图 11可以看出，在 O3/PDS/

Fe3O4 工艺降解结晶紫的过程中，DMPO与体

系 中 的 ·OH和 SO4
·−反 应 ， 产 生 强 度 比 为

1∶2∶2∶1的 DMPO-·OH峰 和 1∶1∶1∶1∶1∶1的

DMPO-SO4
·−加合物的峰，因此可以证明在O3/PDS/

Fe3O4 过程中 SO4
·−和·OH的存在。

 3    结论

1) 在 O3/PDS/Fe3O4 工艺过程中，较高的

臭氧流量、过硫酸盐浓度和四氧化三铁浓度可以提高结晶紫的降解率，在较宽的 pH区间 (3~11)内

均有较高的结晶紫降解性能。

2) 采用 Box-Behnken响应面设计，建立回归模型 (R2=0.990 3)来预测结晶紫的降解效率，模型

的 R2
Adj 和 R2

Pred 值分别为 0.986 4和 0.971 9，两者差值为 0.014 5(<0.2)，模型失拟检验项为 0.202 0(>0.05)，

模型的变异系数 CV为 0.74％(<10%)，信噪比为 56.840(>4)，都在可接受范围内。

3) Box-Behnken Design模型的残差符合随机分布和正态分布的规律，说明模型具有合理的再现

性和良好的预测性。操作参数按重要程度排列为臭氧流量 (F=886.73)>反应时间 (F=628.37)>过硫酸

盐浓度 (F=232.72)>四氧化三铁浓度 (F=17.22)；臭氧流量和反应时间的交互效应对结晶紫降解的影

响最显著，其次是臭氧流量和过硫酸盐的交互效应。

4) Box-Behnken Design模型预测最佳条件：臭氧流量 1.000 L·min−1，过硫酸盐浓度 0.968 mmol·L−1，

四氧化三铁浓度 2.158  mmol·L−1，反应时间 41.702  min。根据预测模型，求出优化降解率为

89.099%。在上述反应条件下，3次实验的结晶紫降解率平均值为 88.10%，与模型预测值的相对偏

差仅为-1.12%。

5) SEM-EDS、Raman和 FT-IR表征结果表明，反应后 Fe3O4 的表面变得更加光滑，铁元素质量

分数从 48.24％降至 35.31%，而氧和硫元素质量分数分别从 34.05%和 0.39%增至 37.59%和 1.09%，

Fe3O4 在催化过程中部分转变为 Fe2O3，此外，Fe3O4 表面的羟基基团的存在也对臭氧和过硫酸盐催

化有重要影响。采用 EPR技术鉴定出臭氧/过硫酸盐/四氧化三铁工艺过程中存在 SO4
·−和·OH。

 

图 11    O3/PDS/Fe3O4 工艺的 EPR谱图

Fig. 11    EPR spectrum of O3/PDS/Fe3O4 process
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Optimization of crystal violet degradation in ozone/persulfate/ferroferric oxide
system by response surface methodology
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Abstract      In  order  to  effectively  remove  crystalline  violet  from water,  the  ozone/persulfate/ferroferric  oxide
process  was  used  to  investigate  the  effects  of  ozone  flow  rate,  persulfate  concentration,  ferroferric  oxide
concentration  and  pH  on  the  degradation  of  crystalline  violet,  then  the  Box-Behnken  Design  (BBD)
experimental design principle of response surface method was used to determine the effects of ozone flow rate,
persulfate  concentration,  ferroferric  oxide  concentration  and  reaction  time  on  the  degradation  of  crystalline
violet  and  optimize  the  process  parameters.  The  tetroxide  before  and  after  the  reaction  was  characterized  by
SEM-EDS,  FT-IR and  Raman,  and  the  reactive  oxygen  species  in  the  process  was  identified  directly  by  EPR
technique. The results showed that this process had a good ability on crystalline violet degradation over a wide
pH range (3~11), and the ozone flow rate, persulfate concentration and tetroxide concentration were proportional
to  the  degradation  rate  of  crystalline  violet.  The  model  predicted  that  the  optimum  process  conditions  were
following:  ozone  flow  rate  of  1.000  L·min−1,  persulfate  concentration  of  0.968  mmol·L−1,  ferroferric  oxide
concentration  of  2.158  mmol·L−1,  and  reaction  time  of  41.702  min.  The  relative  deviation  of  the  actual
degradation rate from the predicted degradation rate under the optimum conditions was only −1.12%. After the
catalytic  reaction,  the  particle  size  of  Fe3O4  decreased  and  its  surface  became  smoother,  the  mass  fraction  of
Fe3O4 decreased from 48.24% to 35.31%, while the mass fractions of oxygen and sulfur increased from 34.05%
and 0.39% to 37.59% and 1.09%, respectively. SO4

·– and ·OH occurred in the ozone/persulfate/ferroferric oxide
process.  It  can  be  seen  that  the  prediction  of  BBD optimization  model  is  basically  consistent  with  the  actual
treatment  effect;  this  study  can  provide  a  reference  for  the  deep  treatment  of  refractory  crystalline  violet
wastewater.
Keywords    response surface; ozone; persulfate; ferroferric oxide; crystal violet
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