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　 ２０１６ 年 ４ 月 ５ 日收稿（Ｒｅｃｅｉｖｅｄ：Ａｐｒｉｌ ５， ２０１６） ．

　 ∗国家自然科学基金（４１２０１５０３），高等学校博士学科点专项科研基金（２０１１０１７１１２００２５），广东环境保护工程职业学院院长基金

（ＫＹ２０１３０１００３），广东省高等职业教育品牌专业建设项目（２０１６ｇｚｐｐ０３６），广东省环保专项资金，广东省高等学校优秀青年教师培养

计划（ＹＱ２０１５２０３）资助．

Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ ｔｈｅ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｈｉｎａ （４１２０１５０３）， Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｆｕｎｄ ｆｏｒ ｔｈｅ Ｄｏｃｔｏｒａｌ Ｐｒｏｇｒａｍ ｏｆ Ｈｉｇｈｅｒ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎ

（ ２０１１０１７１１２００２５ ）， Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｒｅｓｉｄｅｎｔ ｏｆ Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｏｌｙｔｅｃｈｎｉｃ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ （ ＫＹ２０１３０１００３ ），

Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｒｏｖｉｎｃｅ Ｈｉｇｈｅｒ Ｖｏｃａｔｉｏｎａｌ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎ Ｂｒａｎｄ Ｓｐｅｃｉａｌｔｙ Ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｉｏｎ Ｐｒｏｊｅｃｔ （２０１６ｇｚｐｐ０３６）， Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｒｏｖｉｎｃｅ Ｓｐｅｃｉａｌ Ｆｕｎｄ

Ｆｏｒ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｔｈｅ Ｏｕｔｓｔａｎｄｉｎｇ Ｙｏｕｎｇ Ｔｅａｃｈｅｒ Ｔｒａｉｎｉｎｇ Ｐｒｏｇｒａｍ ｆｏｒ Ｈｉｇｈｅｒ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎ ｏｆ Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｒｏｖｉｎｃｅ

（ＹＱ２０１５２０３）．

　 ∗∗通讯联系人，Ｔｅｌ：１３６３２３５６１３４， Ｅ⁃ｍａｉｌ：１３６３２３５６１３４＠ １３９．ｃｏｍ

Ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ａｕｔｈｏｒ， Ｔｅｌ：１３６３２３５６１３４， Ｅ⁃ｍａｉｌ：１３６３２３５６１３４＠ １３９．ｃｏｍ

ＤＯＩ：１０．７５２４ ／ ｊ．ｉｓｓｎ．０２５４⁃６１０８．２０１７．０２．２０１６０４０５０６
兰青， 叶志钧， 陈熠熠，等．异相草酸铁光降解五氯酚过程中的铁物种分配［Ｊ］ ．环境化学，２０１７，３６（２）：３３６⁃３４４．
ＬＡＮ Ｑｉｎｇ， ＹＥ Ｚｈｉｊｕｎ， ＣＨＥＮ Ｙｉｙｉ， ｅｔ ａｌ． Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ Ｆｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｈｏｔｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｅｎｔａｃｈｌｏｒｏｐｈｅｎｏｌ ｉｎ ｈｅｔｅｒｏｇｅｎｅｏｕｓ Ｆｅ⁃ｏｘａｌａｔｅ
ｓｙｓｔｅｍ［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１７，３６（２）：３３６⁃３４４．

异相草酸铁光降解五氯酚过程中的铁物种分配∗

兰　 青１，２，３∗∗　 叶志钧１　 陈熠熠１　 张艳林１

（１． 广东环境保护工程职业学院环境监测系， 佛山， ５２８２１６；　 ２． 广东环境保护工程职业学院，广东省固体废弃物资源化与

重金属污染控制工程技术研究中心， 佛山， ５２８２１６；　 ３． 中山大学化学与化学工程学院， 广州， ５１０２７５）

摘　 要　 草酸铁光化学体系在自然界中广泛存在，此体系可以内源生成过氧化氢，构成 Ｆｅｎｔｏｎ 体系，产生羟

基自由基（·ＯＨ），用于降解有机污染物．通过测定赤铁矿（α⁃Ｆｅ２Ｏ３）和针铁矿（α⁃ＦｅＯＯＨ）两种铁氧化物⁃草酸

体系在光降解五氯酚（ＰＣＰ）过程中草酸和 ｐＨ 的变化，计算反应过程中各种 Ｆｅ（Ⅲ）和 Ｆｅ（Ⅱ）物种的分配情

况，分析影响体系活性的关键因素．研究表明，体系中的铁物种分配和 ｐＨ 通过影响体系的铁循环直接影响体

系的反应活性．相同初始 ｐＨ，不同草酸初始浓度下，高活性的 Ｆｅ（Ⅱ）物种分配具有较大差异从而影响体系的

铁循环速率和反应活性．不同初始 ｐＨ，达到饱和吸附的相同草酸初始浓度下，高活性的 Ｆｅ（Ⅱ）和 Ｆｅ（Ⅲ）物种

均为体系控制物种，而 ｐＨ 通过影响 Ｆｅ（Ⅲ）的还原速率从而影响体系的铁循环速率和反应活性．
关键词　 赤铁矿， 针铁矿， 草酸， 铁物种， 铁循环．

Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ Ｆｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｈｏｔｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ
ｐｅｎｔａｃｈｌｏｒｏｐｈｅｎｏｌ ｉｎ ｈｅｔｅｒｏｇｅｎｅｏｕｓ Ｆｅ⁃ｏｘａｌａｔｅ ｓｙｓｔｅｍ

ＬＡＮ Ｑｉｎｇ１，２，３∗∗ 　 　 ＹＥ Ｚｈｉｊｕｎ１ 　 　 ＣＨＥＮ Ｙｉｙｉ１ 　 　 ＺＨＡＮＧ Ｙａｎｌｉｎ１

（１． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ Ｄｅｐａｒｔｍｅｎｔ， Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｏｌｙｔｅｃｈｎｉｃ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ， Ｆｏｓｈａｎ， ５２８２１６， Ｃｈｉｎａ；
２． Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｃｅｎｔｅｒ ｏｆ Ｓｏｌｉｄ Ｗａｓｔｅ Ｒｅｓｏｕｒｃｅ Ｒｅｃｏｖｅｒｙ ａｎｄ Ｈｅａｖｙ Ｍｅｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ Ｃｏｎｔｒｏｌ，
Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｏｌｙｔｅｃｈｎｉｃ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ， Ｆｏｓｈａｎ， ５２８２１６， Ｃｈｉｎａ；　 ３． Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ａｎｄ Ｃｈｅｍｉｃａｌ

Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ， Ｓｕｎ Ｙａｔ⁃ｓｅｎ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ， ５１０２７５， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｔｈｅ ｐｈｏｔｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ｓｙｓｔｅｍ ｏｆ Ｆｅ⁃ｏｘａｌｉｃ ａｃｉｄ ｉｓ ｕｂｉｑｕｉｔｏｕｓ ｉｎ ｎａｔｕｒｅ， ｉｎ ｗｈｉｃｈ Ｈ２ Ｏ２，
Ｆｅｎｔｏｎ ｒｅａｃｔｉｏｎ ａｎｄ ·ＯＨ ｃａｎ ｂｅ ｆｏｒｍｅｄ ｉｎ ｓｉｔｕ． Ｉｎ ｔｈｉｓ ｐａｐｅｒ， ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｈｏｔｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ
ｐｅｎｔａｃｈｌｏｒｏｐｈｅｎｏｌ （ ＰＣＰ） ｉｎ ｈｅｍａｔｉｔｅ （α⁃Ｆｅ２ Ｏ３ ） ａｎｄ ｇｏｅｔｈｉｔｅ （α⁃ＦｅＯＯＨ） ｓｙｓｔｅｍ ｗｉｔｈ ｏｘａｌｉｃ
ａｃｉｄ， ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｏｘａｌｉｃ ａｃｉｄ ａｎｄ ｐＨ ｗｅｒｅ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ，ｔｈｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｖａｒｉｏｕｓ Ｆｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ｗｅｒｅ
ｃａｌｃｕｌａｔｅｄ ａｎｄ ｔｈｅ ｃｒｉｔｉｃａｌ ｆａｃｔｏｒｓ ｏｆ ｓｙｓｔｅｍ ｗｅｒｅ ｅｘｐｌｏｒｅｄ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ
Ｆｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ａｎｄ ｐＨ ｇｒｅａｔｌｙ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅｄ ｔｈｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ｓｙｓｔｅｍ ｂｙ ｒｅｇｕｌａｔｉｎｇ ｔｈｅ ｉｒｏｎ ｒｅｄｏｘ ｃｙｃｌｉｎｇ． Ａｔ
ｔｈｅ ｓａｍｅ ｉｎｉｔｉａｌ ｐＨ ａｎｄ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｏｘａｌｉｃ ａｃｉｄ， ｔｈｅ ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｏｆ ｈｉｇｈ ａｃｔｉｖｉｔｙ



　 ２ 期 兰青等：异相草酸铁光降解五氯酚过程中的铁物种分配 ３３７　　

Ｆｅ（Ⅱ） ｗａｓ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｗｈｉｃｈ ｇｒｅａｔｌｙ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅｄ ｔｈｅ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ｔｈｅ ｉｒｏｎ ｃｙｃｌｉｎｇ ａｎｄ ｔｈｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ
ｓｙｓｔｅｍ． Ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｐＨ ａｎｄ ｓａｍｅ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｏｘａｌｉｃ ａｃｉｄ ａｐｐｒｏａｃｈｉｎｇ ｔｈｅ ｍａｘｉｍｕｍ
ａｍｏｕｎｔ ｏｆ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ， ｔｈｅ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｓｐｅｃｉｅｓ ｏｆ Ｆｅ （Ⅱ） ａｎｄ Ｆｅ （Ⅲ） ｗｅｒｅ ａｌｌ ｈｉｇｈ ａｃｔｉｖｉｔｙ， ｐＨ
ｉｎｆｌｕｅｎｃｅｄ ｔｈｅ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ ｔｈｅ ｉｒｏｎ ｃｙｃｌｉｎｇ ａｎｄ ｔｈｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ｓｙｓｔｅｍ ｂｙ ｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇ ｔｈｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ
ｒａｔｅ ｏｆ Ｆｅ（Ⅲ）．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ｈｅｍａｔｉｔｅ， ｇｏｅｔｈｉｔｅ， ｏｘａｌｉｃ ａｃｉｄ， Ｆｅ ｓｐｅｃｉｅｓ， ｉｒｏｎ ｃｙｃｌｉｎｇ．

自然界中，铁和草酸广泛存在．铁是地壳中第四位丰富的元素，多以铁氧化物的矿物形式存在．草酸

在土壤中主要来源于植物根系的分泌［１］，而在大气或水体中，主要来源于臭氧分解、不完全燃烧，以及碳

氢化合物的光氧化［２］ ．
铁氧化物和草酸组成的异相光化学体系具有较高的光化学活性［３⁃４］，通过吸附，草酸在铁氧化物表

面形成草酸铁配体．此配体的光还原溶解引发一系列与自由基相关的光化学循环反应，同时生成 Ｈ２Ｏ２，
Ｈ２Ｏ２与体系中的 Ｆｅ（Ⅱ）发生 Ｆｅｎｔｏｎ 反应生成氧化能力仅次于氟的羟基自由基（·ＯＨ），可以用于降解

有机污染物．与传统的 Ｆｅｎｔｏｎ 体系比较，此体系不用外加 Ｈ２Ｏ２，具有经济、高效的特点，并且不易产生铁

泥等二次污染．
在此体系中，存在不同的铁物种，这些物种的活性差异较大，因此体系中的铁物种分配直接影响体

系的活性大小，铁物种分配的计算也一直是研究草酸铁光化学反应机制的重要部分［５⁃８］ ．对于均相体系，
铁物种的分配计算已有成熟的软件可以应用，但对于异相体系，至今仍没有类似的软件可以使用．

本文利用 Ｐａｎｉａｓ 等的研究结果［９］，以五氯酚（ＰＣＰ）为目标物，研究了在赤铁矿（α⁃ＦｅＯＯＨ）和针铁

矿（α⁃Ｆｅ２Ｏ３）中，不同草酸初始浓度和不同初始 ｐＨ 条件下，随着 ＰＣＰ 的降解，体系中各种铁物种的分配

情况，以及吸附态 Ｆｅ（Ⅲ）和 Ｆｅ（Ⅱ）的含量变化，以期更加深入地了解此体系中的反应机制和影响此体

系的活性因素，为后续的研究提供实验数据和理论依据．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 实验材料

草酸（分析纯）购于天津试剂一厂，五氯酚购于 Ｓｉｇｍａ⁃Ａｌｄｒｉｃｈ 公司（９８％），甲醇购于 Ｍｅｒｋ 公司（色
谱纯），其它试剂（分析纯）均购于广州化学试剂厂．
１．２　 铁氧化物的制备和表征

１．２．１　 针铁矿（α⁃ＦｅＯＯＨ）的制备

配制 ５０ ｍＬ １．０ ｍｏｌ·Ｌ－１的 Ｆｅ（ＮＯ３） ３溶液和 ９０ ｍＬ ５．０ ｍｏｌ·Ｌ－１的 ＫＯＨ 溶液，在剧烈搅拌情况下将

ＫＯＨ 溶液快速加入到 Ｆｅ（ＮＯ３） ３溶液中，并迅速把混合溶液稀释到 １ Ｌ．然后将稀释的溶液在７０ ℃水浴

中反应 ６０ ｈ，在反应过程中，搅拌反应液 ３—５ 次，得到黄褐色沉淀；过滤、洗涤至滤出液的 ｐＨ 为中性；
７０ ℃烘箱中烘干，玛瑙研钵研磨即得 α⁃ＦｅＯＯＨ．
１．２．２　 赤铁矿（α⁃Ｆｅ２Ｏ３）的制备

１６ ｇ ＦｅＣｌ２·４Ｈ２Ｏ、２２．４ ｇ （ＣＨ２） ６Ｎ４和 ５．６ ｇ ＮａＮＯ２分别溶于 ４００、８０、８０ ｍＬ 去离子水中．待溶液完全

溶解后混合，搅拌 ５ ｍｉｎ 使溶液混合均匀．然后将混合溶液置于 ６０ ℃水浴中反应 ３ ｈ 后得到深黄色沉淀．
过滤分离，用去离子水洗涤 ３ 次，９５％的乙醇洗涤两次，直到滤出液中无 Ｎａ＋、Ｃｌ－和有机物．洗涤后的沉

淀在 ６０ ℃下烘 ４８ ｈ，玛瑙研钵研磨得到橙黄色粉末，即 γ⁃ＦｅＯＯＨ．将合成的 γ⁃ＦｅＯＯＨ 在 ４２０ ℃马弗炉

中煅烧，升温速率为 ２ ℃·ｍｉｎ－１，煅烧 ２ ｈ，即得 α⁃Ｆｅ２Ｏ３ ．
１．２．３　 铁氧化物的表征

用 Ｘ 射线衍射仪（Ｒｉｇａｋｕ Ｋ ／ Ｍａｘ⁃Ⅲ，Ｊａｐａｎ）对制备的铁氧化物结构进行表征，合成的铁氧化物衍射

峰与 α⁃ＦｅＯＯＨ、α⁃Ｆｅ２Ｏ３的标准衍射图谱相对应，验证铁氧化物的晶体结构．
１．３　 光化学吸附实验

自制的光化学反应器如图 １ 所示，反应器为圆柱形，有效体积为 ２５０ ｍＬ，ＵＶＡ 光源位于反应器中央
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并用石英管与反应区分开．实验过程中，反应器置于磁力搅拌器上恒速搅拌，外围用恒温水浴锅中的水

使反应区保持恒温（３０ ± １ ℃），反应区下部有两个接口连接鼓气泵向反应器内持续鼓入气体（空气）．
同时，反应器用锡纸包覆并置于避光的黑箱中以排除室内光照的影响．光源为 ８ Ｗ 的 ＵＶＡ 紫外灯

（Ｌｕｚｃｈｅｍ Ｒｅｓｅａｒｃｈ，Ｉｎｃ．，ＵＳＡ），光强 Ｉ＝ １．２ ｍＷ·ｃｍ－２，波长 ３６５ ｎｍ．

图 １　 光化学反应器装置

Ｆｉｇ．１　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ｐｈｏｔｏ⁃ｃａｔａｌｙｔｉｃ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ

用 １％（Ｖ ∶Ｖ）的乙醇配制 ０．０７５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１的 ＰＣＰ 贮备液，严格避光保存．
反应体系中铁氧化物的质量浓度均为 ０．４ ｇ·Ｌ－１，草酸的初始浓度根据反应条件各异，ＰＣＰ 的初始

浓度均为 ０．０３７５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ．将配好的反应液用氢氧化钠或高氯酸调至所需初始 ｐＨ，倒入已放入铁氧化

物的光化学反应器中，先避光搅拌 ３０ ｍｉｎ，使体系基本达到吸附⁃解吸平衡，然后开启灯源开始光反应，
每隔一定时间取样，避光保存待测（２４ ｈ 内测定）．
１．４　 分析检测

样品从反应器取出后，直接用 ｐＨ 计（赛多利斯 Ｓａｒｔｏｒｉｕｓ）测定 ｐＨ．
草酸的测试：样品从反应器取出后，经过离心处理，取上清液进行检测．草酸由离子色谱（ ＩＣ）测定

（ＩＣ Ｄｉｏｎｅｘ ＩＣＳ⁃９０，ＵＳＡ），色谱柱为阴离子柱．淋洗液为 １．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＮａＨＣＯ３和 ８．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ Ｎａ２ＣＯ３，
流速 １．０ ｍＬ·ｍｉｎ－１，检测限为 ０．０４６ ｍｇ·Ｌ－１ ．

铁的测试采用邻菲啰啉比色法，检测波长 ５１０ ｎｍ，缓冲溶液由 ０．２２ ｍｏｌ 醋酸钠和 １％醋酸组成，显
色液为 ０．５％的 １，１０ 邻菲啰啉（可加少许盐酸助溶）．具体如下：

（１）溶解态 Ｆｅ 的测试：样品取出后，用 ０．４５ μｍ 滤膜过滤，定量分成两部分，一部分依次加入缓冲溶

液 ５ ｍＬ，显色液 ２ ｍＬ，定容，显色约 ４０ ｍｉｎ 后测样，得溶解态 Ｆｅ２＋含量．另一部分加入 １０％的盐酸羟胺

１ ｍＬ使样品中的 Ｆｅ３＋还原成 Ｆｅ２＋，再加入缓冲溶液及显色液，测得总铁含量，总铁与 Ｆｅ２＋的含量之差，即
为溶解态 Ｆｅ３＋含量．

（２）吸附态 Ｆｅ 的测试：取出样品加入盐酸浸提，浸提条件：盐酸溶液的浓度为 ０．１ ｍｏｌ，样品与盐酸

的比例为 １∶４（Ｖ ／ Ｖ），浸提时间 ３０—４０ ｍｉｎ，浸提温度 ２５ ℃，在摇床中以 １８０ ｒ·ｍｉｎ－１的转速避光控温进

行．浸提后的样品如（１）操作，可分别得到吸附态与溶解态总的 Ｆｅ２＋和 Ｆｅ３＋含量，此含量与对应溶解态铁

的含量之差，即为吸附态 Ｆｅ（Ⅱ）和 Ｆｅ（Ⅲ）的含量．

２　 结果与讨论（Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 铁氧化物的表征结果

用 Ｘ 射线衍射仪对制备的铁氧化物进行了晶体结构表征，如图 ２ 所示，合成的铁氧化物衍射峰与

α⁃ＦｅＯＯＨ、α⁃Ｆｅ２Ｏ３的标准衍射图谱相对应，表明制备出来的铁氧化物分别为 α⁃ＦｅＯＯＨ、α⁃Ｆｅ２Ｏ３的单一

晶体结构．
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图 ２　 铁氧化物 α⁃Ｆｅ２Ｏ３和 α⁃ＦｅＯＯＨ 的 ＸＲＤ 衍射图和晶面间距（ｎｍ）

Ｆｉｇ．２　 Ｔｈｅ ＸＲＤ ｐａｔｔｅｒｎｓ ａｎｄ ｄ⁃ｓｐａｃｉｎｇ ｖａｌｕｅｓ （ｎｍ） ｏｆ α⁃Ｆｅ２Ｏ３ ａｎｄ α⁃ＦｅＯＯＨ

２．２　 反应过程中草酸的变化

图 ３ 显示了不同草酸初始浓度（Ｃ０
ｏｘ）下，随着 ＰＣＰ 的降解，体系中的草酸浓度和 ｐＨ 的变化情况．异

相草酸铁光化学体系中，草酸吸附在铁氧化物上形成的草酸铁会被光还原并生成草酸自由基，引发一系

列光化学循环反应，生成·ＯＨ，同时草酸也会被·ＯＨ氧化降解生成 ＣＯ２和水［３⁃４］ ．草酸的降解和 ｐＨ 的变

化是研究体系反应过程和反应机理的重要参数，因为草酸浓度及 ｐＨ 决定了体系中各草酸铁配体的物

种比例分配（见 ２．４ 节）．
如图 ３ 所示，初始 ｐＨ 值为 ３．５ 的各反应体系中草酸浓度会随光化学反应的进行而显著下降．不同

铁氧化物体系中，草酸浓度的下降规律均是初期较快，后期变缓，并且变缓的时间在同一铁氧化物体系

不同 Ｃ０
ｏｘ条件下是趋于一致的，对于 α⁃Ｆｅ２Ｏ３和 α⁃ＦｅＯＯＨ 体系，分别发生在 ２５ ｍｉｎ 和 １５ ｍｉｎ，这与各铁氧

化物体系中目标物 ＰＣＰ 降解放缓的时间基本一致［１０］ ．降解变缓的原因应该是由于在此时间之后，由于

草酸的消耗及 ｐＨ 的升高，使得体系生成活性物种的动力不足，导致整个体系的反应速率显著变慢．而降

解的时间拐点一致，则说明草酸与目标物的降解均主要归因于同一机制，即·ＯＨ的攻击．

图 ３　 不同草酸初始浓度下草酸在不同体系中的降解（ｐＨ０ ＝ ３．５）

Ｆｉｇ．３　 Ｏｘａｌｉｃ ａｃｉｄ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ａｔ ｐＨ０ ＝ ３．５ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ Ｃ０
ｏｘ ｉｎ ｉｒｏｎ ｏｘｉｄｅ ｓｙｓｔｅｍｓ

实验过程中，草酸的初始浓度范围在 ０．４—２．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１之间，反应液先避光搅拌 ３０ ｍｉｎ，使草酸在

铁氧化物上的吸附－解吸基本达到平衡，然后开启灯源开始光反应，光反应过程中，间隔一定时间，将样

品取出、离心后取上清液进行测试．为了评估吸附对草酸浓度测试的影响，测定了不同草酸初始浓度下，
经过吸附和离心，草酸浓度的变化差异，结果显示，对于 α⁃Ｆｅ２Ｏ３和 α⁃ＦｅＯＯＨ 体系，吸附引起的草酸浓度

误差分别在－１０．６％—－５．８％和－９．５％—－５．０％之间，这个浓度误差相对于草酸总浓度而言，并不大，误
差基本控制在 １０％以内，在分析测试的可接受范围之内．



３４０　　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３６ 卷

２．３　 反应过程中 ｐＨ 的变化

铁氧化物体系中 ｐＨ 随 ＰＣＰ 降解的变化如图 ４ 所示．无草酸时，ｐＨ 变化不大；有草酸时，ｐＨ 升高显

著，这是由于草酸的消耗和降解，导致体系中的 Ｈ＋显著减少所致．两种铁氧化物体系中，ｐＨ 的变化具有

相同的规律：一是 ｐＨ 的增长速率与草酸的降解速率相互对应，即：草酸降解快，ｐＨ 升高快，草酸降解变

慢，ｐＨ 的升高速度亦放缓；二是草酸初始浓度愈高，反应后期的 ｐＨ 也愈高．由 ｐＨ 的变化规律可以看

出，体系的 ｐＨ 变化由草酸的降解速率所控制，ｐＨ 变缓的时间拐点与草酸降解变缓的时间拐点也一致，
在 α⁃Ｆｅ２Ｏ３和 α⁃ＦｅＯＯＨ 体系中，分别发生在 ２５ ｍｉｎ 和 １５ ｍｉｎ．

图 ４　 不同草酸初始浓度下体系 ｐＨ 变化

（ｐＨ０ ＝ ３．５）

Ｆｉｇ．４　 Ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｐＨ ｄｕｒｉｎｇ ＰＣＰ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ａｔ ｐＨ０ ＝ ３．５ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ Ｃ０
ｏｘ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｒｏｎ ｏｘｉｄｅ ｓｙｓｔｅｍｓ

２．４　 不同草酸初始浓度下的铁物种分配

在异相草酸铁体系中，三价铁由以下物种组成：Ｆｅ３＋、ＦｅＣ２Ｏ
＋
４、Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４）

－
２、Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－

３ 、ＦｅＨＣ２Ｏ２＋
４ ；二

价铁由以下物种组成：Ｆｅ２＋、Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－
２ 、Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ４－

３ ．这些铁物种的活性差异较大，因此体系中的铁物种

分配会影响体系的活性大小，铁物种分配的计算也一直是研究草酸铁光化学反应机制的重要部分［５⁃８］ ．
对于均相体系，已有成熟的软件用于铁物种分配的计算，如 ＡＣＵＣＨＥＭ、ＭＩＮＥＱＬ＋，但对于异相体系，至
今仍没有类似的软件可以使用．

Ｐａｎｉａｓ 等［９］系统研究了草酸在纯铁氧化物上吸附并形成配体的热力学过程，并导出了此类体系中

各铁物种的分配依 ｐＨ 及草酸浓度变化的计算公式．该公式的应用前提是：草酸铁配体的浓度相对于草

酸总浓度来说微不足道．由于该研究并没有区分铁物种在此异相体系中的具体形态，即溶解态或吸附

态，因此公式中的各物种包括了溶解态和吸附态两种形态．
根据 ２．２ 节中的对比测定可知，在光化学反应中所研究的草酸浓度范围（０．４—２．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１），草酸

的吸附浓度基本在草酸总浓度的 １０％以内．因此可以判断，体系中形成的草酸铁配体浓度远小于总的草

酸浓度，可以应用 Ｐａｎｉａｓ 等的公式进行铁物种分配的计算，此公式需要用到反应过程中草酸的浓度和

ｐＨ 值，相关公式如下所示，其中，ｋ１—ｋ６代表草酸铁的化学平衡常数，Ｋａ２代表草酸的二级离子常数，常数

具体数值参见文献［９］．
（１）各三价铁物种 Ｆｅ（Ⅲ）的分配比例公式：

Ａ０ ＝
［Ｆｅ３＋］
ＣＦｅ３＋

＝ １

１＋Ｋ１［Ｃ２Ｏ２－
４ ］＋Ｋ１Ｋ２ ［Ｃ２Ｏ２－

４ ］ ２＋Ｋ１Ｋ２Ｋ３ ［Ｃ２Ｏ２－
４ ］ ３＋

Ｋ４［Ｈ
＋］［Ｃ２Ｏ２－

４ ］
Ｋａ２

Ａ１ ＝
［ＦｅＣ２Ｏ

＋
４］

ＣＦｅ３＋
＝Ａ０Ｋ１［Ｃ２Ｏ２－

４ ］

Ａ２ ＝
［Ｆｅ（Ｃ２ Ｏ） －

２］
ＣＦｅ３＋

＝Ａ０Ｋ１Ｋ２ ［Ｃ２Ｏ２－
４ ］ ２
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Ａ３ ＝
［Ｆｅ （Ｃ２Ｏ） ３－

３ ］
ＣＦｅ３＋

＝Ａ０Ｋ１Ｋ２Ｋ３ ［Ｃ２Ｏ２－
４ ］ ３

Ａ４ ＝
［ＦｅＨＣ２Ｏ２＋

４ ］
ＣＦｅ３＋

＝Ａ０Ｋ４

［Ｈ＋］［Ｃ２Ｏ２－
４ ］

Ｋａ２

（２）各二价铁物种 Ｆｅ（Ⅲ）的分配比例公式：

Ｄ０ ＝
［Ｆｅ２＋］
ＣＦｅ２＋

＝ １
１＋Ｋ５ ［Ｃ２Ｏ２－

４ ］ ２＋Ｋ５Ｋ６ ［Ｃ２Ｏ２－
４ ］ ３

Ｄ１ ＝
［Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－

２ ］
ＣＦｅ２＋

＝Ｄ０Ｋ５ ［Ｃ２Ｏ２－
４ ］ ２

Ｄ２ ＝
［Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ４－

３ ］
ＣＦｅ２＋

＝Ｄ０Ｋ５Ｋ６ ［Ｃ２Ｏ２－
４ ］ ３

根据相关公式，利用 ２．２ 节的草酸数据和 ２．３ 节的 ｐＨ 数据，计算出初始 ｐＨ ＝ ３．５，不同 Ｃ０
ｏｘ条件下，

各铁氧化物体系降解 ＰＣＰ 过程中，各铁物种的分配比例随反应时间的变化，如图 ５ 所示．

图 ５　 α⁃Ｆｅ２Ｏ３和 α⁃ＦｅＯＯＨ 体系初始 ｐＨ ３．５ 不同草酸初始浓度下的铁物种分配（Ｃ０
ｏｘ单位为 ｍｍｏｌ·Ｌ－１）

（Ａ） Ｆｅ（Ⅲ） ｓｐｅｃｉｅｓ；（Ｂ） Ｆｅ（Ⅱ） ｓｐｅｃｉｅｓ

Ｆｉｇ．５　 Ｔｈｅ Ｆｅ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ｄｕｒｉｎｇ ＰＣＰ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ａｔ ｐＨ０ ＝ ３．５ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ Ｃ０
ｏｘ ｉｎ α⁃ＦｅＯＯＨ ａｎｄ α⁃Ｆｅ２Ｏ３ ｓｙｓｔｅｍ

在这样的异相体系中，活性物种通过铁的氧化还原循环连续生成．一方面，三价草酸铁配体由草酸

在铁氧化物上的吸附生成，并且在光的激发下还原生成二价草酸铁配体，使得一系列以自由基（Ｃ２Ｏ·－
４ 、

ＣＯ·－
２ 、Ｏ·－

２ 、·ＯＯＨ）相关的光链反应快速连续地发生．另一方面，二价草酸铁配体在体系中不仅与 Ｏ－·
２ 和

·ＯＯＨ反应生成 Ｈ２Ｏ２，而且与 Ｈ２Ｏ２反应生成·ＯＨ，同时氧化成三价铁．在各种三价铁物种中，以二配体

（Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４）
－
２）和三配体（Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－

３ ）具有最高的光化学活性［７⁃８］；在各种二价铁物种中，Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－
２ 和

Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ４－
３ 与 Ｈ２Ｏ２反应生成·ＯＨ的速率高出 Ｆｅ２＋反应速率 ３ 个数量级［５⁃６］ ．因此，草酸铁配体的物种和

含量直接影响体系的铁循环速率．
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从图 ５ 可以看出，在 α⁃Ｆｅ２Ｏ３和 α⁃ＦｅＯＯＨ 体系，对于三价铁物种（Ａ 图），Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４）
－
２ 和 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－

３

是不同条件下整个反应过程中的主要三价铁物种，而 Ｆｅ３＋、ＦｅＣ２Ｏ
＋
４ 和 ＦｅＨＣ２Ｏ２＋

４ 则可以忽略不计．随着

Ｃ０
ｏｘ的增加，Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－

３ 的比例增加，而 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４）
－
２ 的比例降低．当 Ｃ０

ｏｘ≥ ０．８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，整个反应过程

中，Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－
３ 成为控制物种（比例大于 ５０％）．对于二价铁物种（Ｂ 图），Ｆｅ２＋和 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－

２ 是不同条件

下整个反应的二价铁主要物种，随着 Ｃ０
ｏｘ的增加，Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－

２ 的比例增加，而 Ｆｅ２＋的比例降低．当 Ｃ０
ｏｘ≤

０．８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，Ｆｅ２＋是控制物种，而当 Ｃ０
ｏｘ≥ ０．８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－

２ 上升成为控制物种．
反应过程中，对于这两个体系的三价铁物种，Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２或 ／和 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－

３ 是在所研究 Ｃ０
ｏｘ范围下的

三价铁控制物种，这两个物种均是高活性的．但对于二价铁物种，只有当 Ｃ０
ｏｘ≥ ０．８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，高活性的

Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－
２ 才能取代低活性的 Ｆｅ２＋成为二价铁控制物种．这与在 Ｃ０

ｏｘ≥ ０．８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，草酸基本上可

以在铁氧化物上达到饱和吸附是对应的［１０］ ．这是因为吸附达到饱和，才能生成足够多的以 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－
３

为主的三价铁物种，然后在 ＵＶ 光激发下还原生成以 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－
２ 为主的二价铁物种．因此，在此 Ｃ０

ｏｘ条件

附近，体系中高活性的三价铁物种和二价铁物种的分配比例都很高，体系的铁循环很快，能够生成更多

的 Ｈ２Ｏ２和·ＯＨ等活性物种．但是，由于草酸也会捕获·ＯＨ，因此，当 Ｃ０
ｏｘ浓度继续增加时，过多的草酸与

ＰＣＰ 竞争消耗·ＯＨ，最终也会导致体系的反应速率下降．因此，体系的最佳草酸初始浓度在０．８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１

附近．
从上面的分析可知，相同初始 ｐＨ，不同草酸初始浓度下，控制体系活性的关键因素是铁物种的分

配，当草酸初始浓度在铁氧化物上达到饱和吸附时，体系中的 Ｆｅ（Ⅱ）和 Ｆｅ（Ⅲ）均为高活性铁物种，有
利于促进体系中铁的氧化还原循环，不断生成更多的·ＯＨ降解目标物，由于过多的草酸会与目标物竞

争消耗·ＯＨ，因此，体系最佳草酸浓度范围在草酸达到饱和吸附的浓度附近．计算铁物种随反应过程中

的分配情况，可以直观地阐释铁物种分配如何影响并控制整个体系的反应速率，解释体系存在最佳 Ｃ０
ｏｘ

的合理性，进一步证实了之前磁赤铁矿（γ⁃Ｆｅ２Ｏ３）⁃草酸体系的相关研究结果［１１］ ．
２．５　 不同 ｐＨ 条件下的铁物种分配

同理，对于不同初始 ｐＨ 条件下的反应过程，也可以利用反应过程中草酸和 ｐＨ 的变化数据，计算反

应过程中铁物种的分配情况． 为了更好地研究 ｐＨ 对铁物种分配的影响，固定草酸初始浓度为

１．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，在这个浓度下，草酸在两种铁氧化物上均能达到饱和吸附，以排除吸附可能带来的物种分

配差异，计算结果如图 ６ 所示．

图 ６　 α⁃Ｆｅ２Ｏ３和 α⁃ＦｅＯＯＨ 体系不同初始 ｐＨ 下的铁物种分配（Ｃ０
ｏｘ ＝ １．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）

（Ａ） Ｆｅ（Ⅲ） ｓｐｅｃｉｅｓ；（Ｂ） Ｆｅ（Ⅱ） ｓｐｅｃｉｅｓ

Ｆｉｇ．６　 Ｔｈｅ Ｆｅ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ｄｕｒｉｎｇ ＰＣＰ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ａｔ Ｃ０
ｏｘ ＝ １．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ０ ｉｎ α⁃ＦｅＯＯＨ ａｎｄ α⁃Ｆｅ２Ｏ３ ｓｙｓｔｅｍ



　 ２ 期 兰青等：异相草酸铁光降解五氯酚过程中的铁物种分配 ３４３　　

从图 ６ 中可以看出，两种铁氧化物体系中，不同初始 ｐＨ 下，铁物种的比例分配基本相同：三价铁物

种的控制物种均是 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－
３ ，二价铁物种的控制物种均是 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－

２ ．这两个控制物种均是高活性

物种，但目标物 ＰＣＰ 的降解率在这两种铁氧化物体系中，均随初始 ｐＨ 的升高而下降［１０］ ．
由于体系中存在的铁物种均是高活性的，因此，此时体系的活性差异不应归因于铁物种的分配．究

其原因，应该是因为在高 ｐＨ 下，Ｆｅ（Ⅱ）会被快速氧化，虽然高活性的 Ｆｅ（Ⅱ）在所有 Ｆｅ（Ⅱ）中所占比

重高，但 Ｆｅ（Ⅱ）生成的量却比在低 ｐＨ 下要少，导致体系中铁的氧化还原循环速率下降，生成活性物种

的速率降低，降解目标物的效率也随之降低．已发表的文章中，溶解态铁的含量数据也证明了这一点，随
着 ｐＨ 升高，体系中的溶解态铁，特别是 Ｆｅ（Ⅱ）的含量降低明显［１０］ ．这说明除了铁物种以外，ｐＨ 是影响

体系铁循环的另一重要因素．
２．６　 反应过程中吸附态铁的含量变化

体系中，铁的氧化还原循环同时发生在溶液和铁氧化物表面这两相中，上述反应条件下的溶解态铁

含量和不同草酸浓度下的吸附态铁含量已发表［１０，１２］ ．为了更加深入了解固液两相之间的铁的分配，以及

定量研究铁的氧化还原循环，对不同初始 ｐＨ 下，测定了反应过程中吸附态铁的含量变化．图 ７ 显示的是

Ｃ０
ｏｘ ＝ １．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，不同初始 ｐＨ（３．５、５．０、７．０），吸附态 Ｆｅ（Ⅲ）和吸附态 Ｆｅ（Ⅱ）随反应时间在体系中

的浓度变化．可以发现：
（１）在 α⁃Ｆｅ２Ｏ３体系，吸附态 Ｆｅ（Ⅲ）含量随着 ｐＨ 的升高而下降，吸附态 Ｆｅ（Ⅱ）的含量变化不大；

在 α⁃ＦｅＯＯＨ 体系，不同初始 ｐＨ 条件下，吸附态 Ｆｅ（Ⅲ）含量情况是 ｐＨ ５．０ ＞ ｐＨ ７．０＞ ｐＨ ３．５，吸附态

Ｆｅ（Ⅱ）的含量变化情况是 ｐＨ ３．５ ＞ ｐＨ ７．０ ＞ ｐＨ ５．０．
（２）总体上，吸附态 Ｆｅ（Ⅲ）的含量范围在 ０．００２—０．１４ ｍｍｏｌ·Ｌ－１之间，吸附态 Ｆｅ（Ⅱ）的含量范围在

０．００１—０．０４ ｍｍｏｌ Ｌ－１之间；α⁃ＦｅＯＯＨ 中的吸附态 Ｆｅ（Ⅲ）含量和吸附态 Ｆｅ（Ⅱ）含量均高于 α⁃Ｆｅ２Ｏ３

体系．
以上数据并没有表现出明显的规律，这应该与吸附态铁的浸提条件有关．本文选用的浸提条件是根

据文献条件［１３－１４］，对盐酸溶液的浓度和浸提时间进行了摸索后确定的，但由于不同铁氧化物的晶体结

构和热力学性质不一样，因此，不能保证在这样的浸提条件下，对于这两种铁氧化物，均能在不破坏其晶

格铁的前提下，把表面的吸附态铁全部提取出来，因此，数据的有效性就受到影响，这也提示在今后的研

究中，需要对表面吸附态铁的浸提条件进行更进一步的探索．虽然这样，但这并不影响本文各种铁物种

分配计算结果的有效性，因为，如 ２．４ 节所述，本文使用的计算公式，并没有区分各种铁物种的具体形

态，既包括了溶解态，也包括了吸附态．
在后续研究中，如果能准确测定吸附态铁含量，则有可能进一步阐释此异相体系中固液两相之间的

相对贡献度，对理解此体系中固液两相的交互机制具有重要意义，本文吸附态铁的浸提条件和结果，可
为后续相关研究提供一定的参考．

图 ７　 不同初始 ｐＨ 各体系 ＰＣＰ 降解过程各类铁的浓度变化

（Ｃ０
ｏｘ ＝ １．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）

Ｆｉｇ．７　 Ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ａｄｓｏｒｂｅｄ ／ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ Ｆｅ ｄｕｒｉｎｇ ＰＣＰ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ａｔ Ｃ０
ｏｘ ＝ １．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１

ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ０ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｙｓｔｅｍｓ
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３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１）初始 ｐＨ ３．５ 时，体系中草酸的降解和 ｐＨ 的变化具有相同的趋势，且变缓的时间拐点一致，说明

在此条件下草酸的降解控制了体系中 ｐＨ 的变化．
（２）初始 ｐＨ ３．５ 时，不同草酸初始浓度下，高活性的 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４）

－
２ 和 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－

３ 是整个反应过程中

的主要 Ｆｅ（Ⅲ）物种，但对于 Ｆｅ（Ⅱ）物种，只有当 Ｃ０
ｏｘ≥ ０．８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１时，高活性的 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－

２ 才能取代

低活性的 Ｆｅ２＋成为 Ｆｅ（Ⅱ）控制物种，此草酸初始浓度与草酸达到饱和吸附的浓度，以及目标物降解的

最佳草酸浓度相一致．在此条件下，高活性 Ｆｅ（Ⅱ）物种的分配差异影响了体系铁循环速率从而影响了

整个体系的反应速率．
（３）固定草酸初始浓度为 １．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，不同初始 ｐＨ 条件下，Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ３－

３ 和 Ｆｅ（Ｃ２Ｏ４） ２－
２ 分别是整

个反应过程中 Ｆｅ（Ⅲ）和 Ｆｅ（Ⅱ）的控制物种，这两种物种均是高活性物种，但目标物的降解随着 ｐＨ 的

升高而下降．在此条件下，不是铁物种的分配而是 ｐＨ 影响了体系铁循环速率从而影响了整个体系的反

应速率．
（４）两种铁氧化物体系中，在本文浸提条件下，吸附态铁的含量不高，α⁃ＦｅＯＯＨ 中的吸附态 Ｆｅ（Ⅱ）

含量和吸附态 Ｆｅ（Ⅱ）含量均高于 α⁃Ｆｅ２Ｏ３体系．对于吸附态铁的浸提条件，还需要进一步摸索确定．
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