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还原性介体强化典型固态氧化剂去除
水中污染物研究进展
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（重庆大学  环境与生态学院，重庆  400045）

摘 要：基于强氧化剂的化学氧化技术是实现难降解有机污染物去除的有效手段。相比臭氧等气

态氧化剂和过氧化氢等液态氧化剂，高锰酸盐等固态氧化剂具有寿命长、使用方便、泄漏风险低等

优点，在去除水中难降解有机污染物方面极具优势。近年来，为进一步提高固态氧化剂去除难降

解污染物的效能，通过添加还原性介体的方法增强氧化剂对有机污染物转化去除得到普遍认可，

尤其是其在降解有机新污染物方面展现出的良好强化效能。为了促进该领域全面深入的研究，指

导还原性介体强化法在水处理工程中更切合实际的推广与应用，对水处理领域涉及的几种还原性

介体与固态氧化剂高锰酸盐、高铁酸盐和高碘酸盐的组合体系进行详细介绍与总结，并对还原性

介体强化固态氧化剂体系在实际水处理工程中的应用进行总结与评述。
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Review of enhancing typical solid oxidants to degrade 
pollutants by reducing mediators
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Abstract: Chemical oxidation technology based on strong oxidants is an effective means to achieve the removal 
of recalcitrant organic pollutants. Compared with gaseous oxidants such as ozone and liquid oxidants such as 
hydrogen peroxide, solid oxidants such as permanganate have the advantages of long life, ease of use and low 
risk of leakage, and have great advantages in removing refractory organic pollutants in water. In recent years, in 
order to further improve the efficiency of solid oxidants in removing refractory pollutants, it has been widely 
recognized that the method of adding reducing mediators enhanced the removal of organic pollutants by 
oxidants, especially in the degradation of emerging pollutants. This paper summarizes the combination systems 
of several reducing mediators with solid oxidants permanganate, ferrate and periodate involved in the field of 
water treatment. Then, the application of reducing mediator-enhanced solid oxidant systems in practical water 
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treatment engineering is summarized and discussed. Through the collection and summary works on this topic, it 
is expected to promote more comprehensive and in-depth basic research and contribute to more practical 
promotion and application of water treatment engineering.
Keywords: reducing mediators； solid oxidants； organic pollutants； enhanced removal； wastewater treatment

在水处理领域，化学氧化具有高效、适用性广

和可控性高等优势。相比气态氧化剂（如臭氧

（O3）[1]和氯气（Cl2）[2]）和液态氧化剂（如过氧化氢

（H2O2）[3]、次氯酸（HClO）[4]和过氧乙酸（PAA）[5]），

固态氧化剂（如高锰酸盐（Mn(Ⅶ)）、高铁酸盐（Fe(Ⅵ)）
和高碘酸盐（PI）等）具有寿命长、使用方便、泄漏风

险低等优点。在典型的固体氧化剂中，高锰酸盐、

高铁酸盐和高碘酸盐分别是 Mn、Fe、I 的最高价态

对应的含氧酸盐，有效部分分别是 MnO4
−、FeO4

2−

和 IO4
−，均为四面体构型，这种相似的结构特点可

能使得其化学性质相近。高锰酸盐的化学稳定性

较高、适用 pH 值范围广，但高锰酸盐的氧化能力温

和、与部分难降解有机污染物的反应速率较慢。高

铁酸盐氧化能力强，但自分解速率快且有效利用率

低。高碘酸盐的氧化还原电位较高但直接氧化能

力弱。为解决上述问题，提高氧化体系对有机污染

物的降解效能，近年来关于强化氧化剂氧化效能的

研究也日益增多 [6-8]。目前，通过添加还原性介体的

方法增强固态氧化剂对有机污染物转化去除是得

到普遍认可的主要强化途径之一，尤其是在降解有

机新污染物方面，展现出良好的强化效能。还原性

介体主要指的是能够在氧化态和还原态之间转换

的化合物，这些化合物是电子传递过程中的桥梁，

能够将电子从一个物质传递到另一个物质。根据

还原性介体的元素组成和反应特点，笔者将其分为

还原性金属离子、无机非金属还原物质和有机氧化

还原介体。为对比还原性介体强化上述 3 种典型四

面体构型固态氧化剂的机制和效能，选择高锰酸

盐、高铁酸盐以及高碘酸盐作为综述对象，重点阐

述其强化氧化体系去除有机污染物的作用效果及

机制。

1　高锰酸盐

在基于高锰酸盐的有机污染物氧化去除过程

中，Mn(Ⅶ)转换为三价锰 Mn(Ⅲ)、四价锰 Mn(Ⅳ)和
五价锰 Mn(Ⅴ)等活性中间态锰，进一步可以协同强

化 Mn(Ⅶ)去除水中的有机污染物。在此过程中，还

原性金属离子、无机非金属还原性物质和有机氧化

还原介体等还原性介体的添加可强化 Mn(Ⅶ)降解

有机污染物的能力，不同还原性介体的强化效果与

作用机制存在一定的差异。

1. 1　还原性金属离子

Ru(Ⅲ)可以增强 Mn(Ⅶ)对有机污染物的氧化效

能，主要作用机制为 Mn(Ⅶ)能迅速氧化 Ru(Ⅲ)，转
化为高价态 Ru，可以显著促进富电子有机污染物的

降解。但 Ru(Ⅲ)溶液的投加增大了水体的环境风

险，且难以回收利用。为了控制其在实际应用中的

使用风险，Zhang 等 [9-10]研究了非均相 Ru 负载催化剂

（Ru(Ⅲ)/CeO2和 Ru(Ⅲ)/TiO2）。Ru/TiO2催化剂克

服了 MnO2（KMnO4 的还原产物）掩蔽 Ru(Ⅲ)/CeO2

活性位点的问题，在 pH 值为7. 0 时可连续 10 次重复

使用并稳定去除 85% 以上磺胺甲噁唑（SMX）。负

载钌催化剂强化 Mn(Ⅶ)的机制是，在 Mn(Ⅶ)作用

下，载体表面的 Ru(Ⅲ)被氧化为更高氧化态的 Ru(Ⅵ)
和 Ru(Ⅶ)，并作为活性共氧化剂参与有机物的转化，

同时被有机物还原回 Ru(Ⅲ)[9]，如图 1（a）所示。此

外，研究还发现，Ru(Ⅲ)的加入可将 Mn(Ⅶ)体系的有

效 pH 值范围从 7. 0~9. 0 拓宽到 4. 0~9. 0。值得注

意的是，不同载体上的钌负载量是催化 Mn(Ⅶ)的关

键因素，而载体自身对 MnO2 的吸附程度则决定了

催化剂的回用效能，此外，影响钌催化剂性能的因

素还有待进一步研究阐明。

Pb(Ⅱ)与 Ru(Ⅲ)相似，Mn(Ⅶ)氧化 Pb(Ⅱ)，首先

形 成 高 反 应 性 的 Pb(Ⅲ) 中 间 体 ，随 后 不 稳 定 的

Pb(Ⅲ)中间体进一步分解形成 Pb(Ⅳ)和 Pb(Ⅱ)[11]。

在pH值4. 5~9. 0范围内，10 μmol/L Pb(Ⅱ)可使Mn(Ⅶ)
氧化 2,4-二氯苯酚的 kobs 值提高 2. 0~4. 2 倍 [12]。在

pH≤5. 0 时，Mn(Ⅶ)首先与有机污染物反应生成具

有 高 反 应 活 性 的 原 位 MnO2
[13]，随 后 MnO2 氧 化

Pb(Ⅱ)生成 Pb(Ⅲ)，此时，MnO2和 Pb(Ⅲ)中间体共同

促进了 Mn(Ⅶ)对有机污染物的降解。在 pH>5. 0
时，Mn(Ⅶ)直接与 Pb(Ⅱ)反应生成 MnO2 和 Pb(Ⅲ)，
此时 MnO2 作为吸附剂或氧化剂，对有机污染物的

去除效果不明显，主要是 Pb(Ⅲ)中间体氧化污染

物 [12]，如图 1(b)所示。铅是对人体有严重危害的重

金属，中国地表水铅污染现象较普遍，Pb(Ⅱ)/Mn(Ⅶ)
体系给有机化合物和重金属的联合污染问题提供

了新思路。

Fe(Ⅱ)和Mn(Ⅱ)的存在能增强pH值为5时Mn(Ⅶ)
对双氯芬酸 (DCF)的氧化作用，主要是由于 Fe(Ⅱ)
和 Mn(Ⅱ)自身的还原性能加速了 Mn(Ⅶ)体系中原

位 MnO2 的生成，从而促进 Mn(Ⅶ)在酸性条件下对
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有机污染物的氧化 [14]。自然水体中铁锰离子广泛存

在，实际应用中需考虑水体中共存离子的影响，目前

缺乏对水体中存在铁锰时氧化体系的系统研究。

1. 2　无机非金属还原物质

亚硫酸（氢）盐（S(Ⅳ)，HSO3
−/SO3

2−）可以活化

Mn(Ⅶ)并产生中间态锰（即Mn(Ⅲ)、Mn(Ⅴ)和Mn(Ⅵ)）
以 及 自 由 基（SO4

•− 和•OH）。 在 pH 值 为 5. 0 时 ，

HSO3
−的存在使 Mn(Ⅶ)体系可在 30 s 内氧化 95%

以上的 DCF 和苯酚以及 60% 以上的 4-氯酚（4-CP）
和苯甲酸（BA），极大地提高了 Mn(Ⅶ)体系的降解

效能 [15]。与还原性金属离子及过氧化氢等还原物不

同，S(Ⅳ)不仅是还原物质，而且还具有络合 Mn(Ⅲ)
的能力，从而增强对有机污染物的氧化 [15]，其反应机

理如图 2 所示。此外，在 S(Ⅳ)/Mn(Ⅶ)体系中，pH
值主要决定了中间态锰与自由基对有机污染物降

解的相对贡献。当初始 pH 值从 3. 0 增加到 5. 0
时，•OH 和 SO4

•−的贡献分别增加到 12% 与 71%，而

中 间 态 锰 的 贡 献 下 降 到 17%[16]，这 可 能 是 由 于

RMnS 的反应活性随着 pH 值的增加而降低。因此，

可以针对污染物对不同活性物质的反应性，通过调

节适宜的 pH 值快速去除。随着 pH 值进一步升高，

HSO3
−向 SO3

2−（pKa=7. 2）转化，Mn(Ⅶ)和 S(Ⅳ)之
间的反应速率降低，此时活性物种的生成减少，导

致 Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ)体系的反应活性大幅下降 [17-18]。此

外，Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ)体系中，高浓度的 S(Ⅳ)反而会淬

灭中间态锰和自由基，降低体系的氧化效能。

为克服 Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ)体系在 pH 值和 S(Ⅳ)浓度

上的局限性，Rao 等 [20]使用 CaSO3 作为 S(Ⅳ)的缓释

源，CaSO3 中 S(Ⅳ)的缓慢释放可以减少 S(Ⅳ)与有

机污染物竞争自由基的情况，该体系在 5. 0~9. 0 的

宽 pH 值范围内能有效降解有机污染物。与 Mn(Ⅶ)/
S(Ⅳ)体系相比，在 pH≥7. 0 时，Mn(Ⅶ)/CaSO3体系

去除有机污染物的效率更高，Mn 残留更少。例如，

在 pH 值为 8. 0 时，6 min 内 Mn(Ⅶ)/CaSO3 体系对

SMX、硝基苯和 BA 等的去除率是 Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ)体
系的 2. 1~48 倍 [20]。与 S(Ⅳ)类似，硫代硫酸盐也可

以活化 Mn(Ⅶ)，产生中间态锰（即 Mn(Ⅴ)/Mn(Ⅵ)），

从而快速降解污染物 [21]。Mn(Ⅶ)/S(Ⅳ)体系由于有

非选择性自由基的生成，拓宽了可氧化污染物类

型，同时 S(Ⅳ)的产物为环境友好的硫酸盐，因此，可

进一步研究其实际应用，但应用中需关注硫酸盐浓

度超标问题。

过氧化氢（H2O2）作为单电子氧化剂时会被还

原为相应的氧化性自由基（•OH），作为单电子还原

物质时可以从特定的强氧化剂中原位产生高反应

性自由基（H2O2→HO2
•/O2

•−）。研究发现，在水处

理的预氧化过程中引入 Mn(Ⅶ)，之后添加 H2O2，可

以拓宽 Mn(Ⅶ)对有机污染物不同官能团的氧化能

力，该体系产生的 O2
•−可以增强对顽固性亲电有机

污染物（如碘造影剂 [22]）的去除，如图 3 所示。在近

中性 pH 值条件下，H2O2 的存在可使 Mn(Ⅶ)对环丙

沙 星（CF）的 去 除 率 在 30 min 内 从 10% 提 高 到

100%，由于 Ba2+存在时 CF 的去除被完全抑制，基

于 BaMnO4 的低溶度积，推测 Mn(Ⅵ)是氧化 CF 的

关键物质 [23]。H2O2 对 Mn(Ⅶ)的还原可以通过形成

中间络合物 [H2O2-OMnO3]－来实现 [23]，该络合物通

（a） Ru(Ⅲ)强化 Mn(Ⅶ)的反应机理 [9]

（b） Pb(Ⅱ)强化 Mn(Ⅶ)的反应机理 [12]

图 1　还原性金属离子强化 Mn(Ⅶ)
Fig. 1　Enhanced Mn(Ⅶ) by reducing metal ions

图 2　S(Ⅳ)强化 Mn(Ⅶ)的反应过程 [19]

Fig. 2　Enhanced Mn(Ⅶ) by S(Ⅳ)[19]
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过单电子转移分解生成 Mn(Ⅵ)和 HO2
•，在摩尔比

[H2O2]0：[Mn(Ⅶ)]0≤1 时，Mn(Ⅶ)被 H2O2单电子还原

生成 Mn(Ⅵ)和 O2
•−，当 [H2O2]0：[Mn(Ⅶ)]0>1 时，体

系中可能生成价态为 2~6 的中间态锰，并且由于中

间态锰与 H2O2 的反应，产生了更多的 O2
•−[24-25]。然

而，O2
•−的氧化还原电位极低 (E0(O2

•−/O2)=-0. 28 
eV)[26]，有学者认为其对有机物降解的氧化贡献可以

忽略不计 [27]。目前关于 H2O2/Mn(Ⅶ)体系的研究较

少，主要活性物质还存在争议，其机制有待进一步

阐明。

1. 3　有机氧化还原介体

氧化还原介体是一类能够将电子从电子供体

逆传递给电子受体，加速电子传递的化合物。在

Mn(Ⅶ)体系中，氧化还原介体可以加速原位生成

MnO2 且自身转化为高活性中间体，协同降解污染

物。目前已经报道天然氧化还原介体（如丁香醛

（SYD）、香草醛（VAN）和 4-羟基香豆素（4HC）等）

以及合成氧化还原介体（如 2,2'-嗪基 -双 (3-乙基苯

并 噻 唑 啉) -6- 磺 酸 盐（ABTS）、1- 羟 基 苯 并 三 唑

（HBT）、2,2,6,6-四甲基哌啶 -N-氧基（TEMPO）、

9-氮杂双环 [3. 3. 1]壬烷 -N-氧基自由基（ABNO）和

2-苯基-4,4,5,5-四甲基咪唑啉-3-氧代-1-氧（PTIO）

等）均能有效激活 Mn(Ⅶ)[28-32]。TEMPO（>N-O•类

介体）强化 Mn(Ⅶ)体系的机理为：TEMPO 首先在

Mn(Ⅶ)作用下失去一个电子，得到 TEMPO+，然后

TEMPO+通过夺氢反应加速有机污染物的降解，同

时 TEMPO+ 本身被还原成 TEMPOH，TEMPOH
可以被体系中过量的 Mn(Ⅶ)或剩余的 TEMPO+氧

化为 TEMPO[30]，如图 4（a）所示。 ABTS 与 HBT
（>N-OH 类 介 体）强 化 Mn(Ⅶ) 体 系 的 机 理 是 ：

Mn(Ⅶ)与中间态锰均可使 ABTS/HBT 失去一个电

子，生成高反应活性的 ABTS•+/HBT•，从而加速有

机污染物的降解 [28-29]，如图 4（b）、（c）所示。氧化还

原介体/Mn(Ⅶ)体系可以在 pH 值 5~9 的范围内高

效去除酚类有机污染物，但污染物的矿化程度低，

且对于更加顽固的污染物没有强化去除效果。此

外，合成氧化还原介体虽然强化效果显著，但直接

投加会增加水体污染负荷，因此，非均相催化剂还

需进一步研究和开发 [31]。

Mn(Ⅶ)单独氧化有机物时，所需氧化剂投加量

较高，水体色度会显著升高，应用局限性较大。在

实际生产中，常选用高锰酸钾进行预氧化，联合其

他技术来强化常规处理工艺对有机物、藻类等的去

除。其中 Mn(Ⅶ)与还原性介体的联用有效提高了

对污染物的氧化效能，但还原性介体的引入可能会

带来一些环境风险，如 Ru 浸出和含 N 有机副产物

的形成。因此，在今后的工作中，应对这些技术进

行环境风险评价。表 1 总结了上述技术的特点。

2　高铁酸盐

单独 Fe(Ⅵ)的处理效率受反应条件影响很大，

甚至难以去除某些有机污染物 [33]。Fe(Ⅵ)氧化污染

物过程中会生成高活性铁物种，如四价铁 Fe(Ⅳ)和
五价铁 Fe(Ⅴ)，加速其生成和稳定可以强化 Fe(Ⅵ)
同步去除水中的金属离子或有机污染物。因此，寻

找合适的单电子或双电子还原物质，以促进 Fe(Ⅵ)
瞬时生成 Fe(Ⅳ)和 Fe(Ⅴ)并实现强化有机污染物氧

化过程至关重要。

图 3　H2O2强化 Mn(Ⅶ)的反应过程 [23]

Fig. 3　Enhanced Mn(Ⅶ) by H2O2
[23]

图 4　氧化还原介体强化 Mn(Ⅶ)的反应过程

Fig. 4　Enhanced Mn(Ⅶ) by redox mediators
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2. 1　还原性金属离子

低价还原性金属离子可以增强 Fe(Ⅵ)对有机污

染物的氧化效能 [34-36]，主要作用机制为 Fe(Ⅵ)能迅速

将其氧化，转化为高活性中间体，同时生成更多的

Fe(Ⅳ)或 Fe(Ⅴ)活性物种，这些活性物种协同作用

可显著促进有机污染物的降解。

Zhao 等 [34]研究了 5 种过渡金属（Ru(Ⅲ)、Fe(Ⅱ)、
Cr(Ⅲ)、Mn(Ⅱ)和 Fe(Ⅲ)）活化 Fe(Ⅵ)降解 SMX 的性

能，结果显示，Ru(Ⅲ)对 Fe(Ⅵ)的活化效果最显著，

Ru(Ⅲ)强化 Fe(Ⅵ)的机制为：Ru(Ⅲ)作为双电子还原

物 质 能 够 有 效 地 激 活 Fe(Ⅵ) 生 成 活 性 Ru(Ⅴ) 和
Fe(Ⅳ)，其中 Fe(Ⅳ)歧化生成高活性 Fe(Ⅴ)，同时

Fe(Ⅳ)的分解产物（Fe(Ⅱ)、Fe(Ⅲ)和 H2O2）会诱导

Fe(Ⅵ)生成 Fe(Ⅴ)/Fe(Ⅳ)活性物种。Fe(Ⅴ)/Fe(Ⅳ)
和 Ru(Ⅴ)等活性中间体显著增强了 Ru(Ⅲ)/Fe(Ⅵ)
体系对有机污染物的降解效率，最后被还原为三价

铁（氢）氧化物和 Ru(Ⅲ)，如图 5（a）所示。在 pH 值

为 8. 0 时，9 μmol/L Ru(Ⅲ)的存在可使 Fe(Ⅵ)氧化

SMX 的去除率在 5 min 内从 46% 提高到 85%。但

Ru(Ⅲ)浓度过高时，会消耗活性金属中间体而导致

反应速率达到瓶颈 [34]。考虑到经济成本和二次污

染，均相 Ru(Ⅲ)/Fe(Ⅵ)工艺距离实际应用还很远，

研发绿色高效的钌负载材料将是今后的研究热点。

与 Ru(Ⅲ)相似，Cu(Ⅱ)离子在中性至碱性条件

下可被氧化生成高活性单电子氧化剂 Cu(Ⅲ)，进而

促 进 有 机 物 的 强 化 去 除 [37-38]。 在 pH 值 为 8. 0 时

Cu(Ⅱ)的存在可将 Fe(Ⅵ)体系中 SMX 的 kobs值提高

近 18 倍，Cu(Ⅱ)强化 Fe(Ⅵ)的机制为：Fe(Ⅵ)以及原

位 形 成 的 Fe(Ⅳ)/Fe(Ⅴ) 均 可 以 将 Cu(Ⅱ) 转 化 为

Cu(Ⅲ)，Cu(Ⅲ)和 Fe(Ⅳ)/Fe(Ⅴ)是反应中的主要活

性物种[35]，其转化过程如图 5（b）所示。此外，Cu(Ⅱ)/
Fe(Ⅵ)体系在 pH 值 7. 0~9. 0 范围内对有机污染物

均有较高降解效能，但水体中 HCO3
−和腐殖酸的存

在会抑制污染物的降解。在铜污染和有机污染同

时存在的场景下，Cu(Ⅱ)/Fe(Ⅵ)体系具有良好的应

用潜力，但如何提高实际水体中控制联合污染的效

能还需进一步研究。

Mn(Ⅱ)离子的存在可以提高 Fe(Ⅵ)对有机污染

物的氧化效率，在 pH 值为 7. 0 时，在引入等量的

Mn(Ⅱ)后，Fe(Ⅵ)可以显著提高 Fe(Ⅵ)体系对多种

酚类污染物的氧化效率，Mn(Ⅱ)强化 Fe(Ⅵ)的机制

表 1　还原性介体强化 Mn(Ⅶ)技术特点

Table 1　Technology characteristics of reducing mediators enhanced Mn(Ⅶ)

氧化剂

Mn(Ⅶ)

还原性介体

还原性金

属离子

无机非金

属还原物

有机氧化

还原介体

Ru(Ⅲ)、Pb(Ⅱ)

Fe(Ⅱ)、Mn(Ⅱ)

S(Ⅳ)
H2O2

TEMPO
HBT

ABTS

技术优点

生成高活性的 Ru(Ⅶ)、Pb(Ⅲ)，宽 pH 值范围内有效快速

去除污染物

生成原位 MnO2，显著强化酸性条件下污染物的氧化，同

步去除水中铁锰离子

迅速生成中间态锰和自由基，适用多种污染物

生成 Mn(Ⅵ)和 O2
•−，可氧化部分顽固性污染物

生成 TEMPO+、HBT•和 ABTS•+等活性物质，可高效去

除酚类污染物，受水基质影响小，实际水体中效果优良

缺点

重金属污染

出水色度高

硫酸盐浓度可能超标

活性物质目前存在争议

造成水体二次污染，仅对富电

子污染物有效，局限性大

参考文献

[9]
[12]

[14]

[20]
[23]
[30]
[29]
[28]

（a） Ru(Ⅲ)强化 Fe(Ⅵ)的反应机理 [34]

（b） Cu(Ⅱ)强化 Fe(Ⅵ)的反应机理 [35]

（c） Mn(Ⅱ)强化 Fe(Ⅵ)的反应机理 [36]

图 5　还原性金属离子强化 Fe(Ⅵ)的反应过程

Fig. 5　Enhanced Fe(Ⅵ) by reducing metal ions
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是：Fe(Ⅵ)的自衰变减弱且稳定性增强，以及高活性

Mn(Ⅶ)/Mn(Ⅲ)的生成 [36]。随着 Mn(Ⅱ)/Fe(Ⅵ)摩尔

比的增加，Mn(Ⅱ)/Fe(Ⅵ)体系中活性物种从高价铁

逐渐转化为原位生成的 Mn(Ⅶ)和 Mn(Ⅶ)转化的

Mn(Ⅲ)，如图 5（c）所示。因此，Mn(Ⅱ)/Fe(Ⅵ)体系

实现了氧化能力从 Fe(Ⅵ)向 Mn(Ⅲ)的转移（即 Fe(Ⅵ)
→Mn(Ⅶ)→Mn(Ⅲ)），从而明显提高了单位 Fe(Ⅵ)在
氧化有机物时的利用效率。但目前缺少区分活性

铁和锰形态的分析方法，铁锰联合氧化中高价锰和

铁的互补性仍需进一步研究、明确。

2. 2　无机非金属还原性物质

S(Ⅳ)具有活化 Fe(Ⅵ)的能力，Fe(Ⅵ)/S(Ⅳ)体系

可 以 产 生 RFeS（即 Fe( Ⅴ) 和 Fe( Ⅳ)）及 自 由 基

（SO4
•−和•OH），能显著提高其对水中有机污染物的

氧化能力 [39-45]，反应机理如图 6（a）所示。然而，一次

性投加高浓度的 Na2SO3 会迅速消耗体系中的活性

物质，低浓度的 Na2SO3则可能不足以诱导产生足够

的活性物质。因此，采用 CaSO3 作为 S(Ⅳ)的缓释

源，可实现连续性投加低浓度 S(Ⅳ)[46]。CaSO3溶解

产物直接与 Fe(Ⅵ)快速反应，经由单电子转移途径

产生 SO3
•−和 Fe(Ⅴ)[47]，Fe(Ⅴ)与 SO3

2−经由双电子

转移途径生成 Fe(Ⅲ)和 SO4
2−[48]，SO3

•−随后通过单

电子转移步骤被Fe(Ⅵ)或Fe(Ⅴ)氧化，分别产生Fe(Ⅴ)
或 Fe(Ⅳ)[39, 48]。在 CaSO3/Fe(Ⅵ)体系中，由于 SO3

2−

与Fe(Ⅵ)的摩尔比值始终很低，其主要活性物种为Fe(Ⅴ)
和 Fe(Ⅳ)。研究表明，Fe(Ⅵ)/S(Ⅳ)和 Fe(Ⅵ)/S2O3

2−

体系中的最终产物是无毒的Fe(OH)3 和SO4
2− [44-45, 49]。

此外，生成的 Fe(OH)3可以显著去除金属和磷酸盐，

目前，Fe(Ⅵ)/S(Ⅳ)体系在实际应用上的性能是当前

研究热点。相似地，其他双电子（或氧原子转移）还

原物质（如羟胺（NH2OH）、亚砷酸盐（ASO3
3−）、亚

硒 酸 盐（SeO3
2−）、亚 磷 酸 盐（PO3

3−）、亚 硝 酸 根

（NO2
−）、碘化物（I−）和硫代硫酸盐（S2O3

2−））也能调

控 Fe(Ⅵ)的反应性能，其最初均通过双电子转移生

成 Fe(Ⅳ)[47-48]。但这些还原物的添加可能会导致二

次污染，目前相应的研究还很少。

Fe(Ⅵ)自衰变产生的原位 H2O2 可以进一步将

Fe(Ⅵ)和 Fe(Ⅳ)转化为 Fe(Ⅳ)和 Fe(Ⅱ) [50]，表明了

H2O2的双电子还原性质。Luo 等 [51]考察了原位和异

位 H2O2 活化 Fe(Ⅵ)的作用，发现在 pH 8. 0 下，相比

于 Fe( Ⅵ)体系，H2O2/Fe( Ⅵ)体系对 SMX、双酚 A
（BPA）和卡马西平（CBZ）等污染物的氧化速率提

升了 3. 75~18. 39 倍 [51]，活化机理为：异位 H2O2双电

子还原 Fe(Ⅵ)生成 Fe(Ⅳ)，然后 Fe(Ⅳ)被 H2O2 还原

生成 Fe(Ⅱ)或自衰变生成 Fe(Ⅲ)，再次促进 Fe(Ⅵ)

对有机污染物的降解；同时，新生成的 Fe(Ⅱ)可与

Fe(Ⅵ)反应生成 Fe(Ⅴ)，而 Fe(Ⅵ)、Fe(Ⅴ)和 Fe(Ⅳ)不
断分解，以释放原位 H2O2，其与非原位 H2O2产生相

同的效果，快速生成 Fe(Ⅳ)和 Fe(Ⅴ)以提高目标有

机污染物的去除率，如图 6（b）所示。与其他还原物

相比，H2O2的最终产物是 O2，更加绿色环保，未来可

进一步评估 H2O2/Fe( Ⅵ)体系的经济效益和环境

风险。

2. 3　有机氧化还原介体

已有报道中有机氧化还原介体 ABTS 和 HBT
可以显著增强 Fe(Ⅵ)氧化体系对有机污染物的降

解 [52-55]。Fe(Ⅵ)/ABTS 体系可在 pH 值为 6. 0~10. 0
的范围内有效去除 85%以上DCF，ABTS强化Fe(Ⅵ)
的机理为：ABTS 先后通过单电子转移和双电子（氧

原子）转移，诱导体系中 Fe(Ⅳ)和 Fe(Ⅴ)的快速生

成 [52]，如图 7（a）所示。

在该体系中，改变[ABTS]0/[Fe(Ⅵ)]0摩尔比则可

调控主要氧化活性物种为Fe(Ⅳ)或Fe(Ⅴ)[52]。Fe(Ⅵ)/
HBT 体系对 SMX、BPA 和 DCF 等富电子污染物的

kobs 值比单独 Fe(Ⅵ)体系高 1. 5~7. 9 倍，HBT 强化

Fe(Ⅵ)的机理为：HBT 协助 Fe(Ⅵ)单电子转移形成

Fe( Ⅴ)，同时 Fe( Ⅵ)自分解产生 Fe( Ⅳ)/Fe( Ⅴ) [53]，

HBT/Fe(Ⅵ)体系活性物种氧化污染物的相对贡献

如图 7（b）所示。尽管氧化还原介体/Fe(Ⅵ)体系表

现出良好的氧化效能，但该体系在不同 pH 值下的

作用机理和活性物种的变化及贡献仍欠缺，有必要

开展进一步深入研究。

Fe(Ⅵ)能够有效去除水中有毒有害污染物，还

原产物 Fe(OH)3 无毒害且对水体具有絮凝作用，是

（a） S(Ⅳ)强化 Fe(Ⅵ)的反应过程 [46]

（b） H2O2强化 Fe(Ⅵ)的反应过程 [51]

图 6　S(Ⅳ)和 H2O2强化 Fe(Ⅵ)的反应过程

Fig. 6　Enhanced Fe(Ⅵ) by S(Ⅳ) and H2O2
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一种“绿色氧化剂”。但 Fe(Ⅵ)自分解速率快，现场

制备成本高，在实际应用中投加量高于预期。为弥

补 Fe(Ⅵ)在应用上的缺陷，目前的研究聚焦在与其

他技术的联合上，联合工艺能够有效提高污染物去

除率且减少 Fe(Ⅵ)用量。表 2 总结了上述技术的

特点。

3　高碘酸盐

高碘酸盐（PI，IO4
−）作为高级氧化工艺中的新

兴固体氧化剂，以其优异的稳定性、易活化能力和

高效去污等优点而受到越来越多的关注。然而，与

过硫酸盐类似，单独的 PI 在氧化有机污染物方面的

反应性相当有限，因此需要添加额外的试剂或能量

来活化 PI。
3. 1　还原性金属离子

具有不同氧化态的金属离子是激活 PI 的理想

选择之一。Li等 [56]比较了 Ru(Ⅲ)与一系列过渡金属

离子（Mn(Ⅱ)、Cu(Ⅱ)、Zn(Ⅱ)、Ni(Ⅱ)、Fe(Ⅱ)、Co(Ⅱ)、

Ce(Ⅲ)和 Fe(Ⅲ)）及贵金属（Ag(I)、Pd(Ⅱ)、Pt(Ⅱ)和
Ir(Ⅲ)）活化 PI时降解 CBZ 的性能，结果表明，Ru(Ⅲ)
是最有效的 PI 激活剂。Ru(Ⅲ)活化 PI 的原理为：首

先，[Ru(H2O)6]3+通过氢键相互作用，与一个 IO4
−和

一个 H2O 结合形成复合物[Ru(H2O)6]3+[IO4
−][H2O]；

随后，与 Ru(Ⅲ)配位的一个 H2O 分子与 IO4
−发生交

换，形成内壳复合物 [Ru(H2O)5-(OIO3
−)]2+ [H2O]；然

后 ，经 过 I-O 键 断 裂 ，最 终 生 成 [Ru=O(H2O)5]3+

[IO3
−][H2O]（即 Ru(Ⅴ)=O 和 IO3

−）[56]。Ru(Ⅴ)=O
能够通过单电子转移和双电子转移过程来加速有

机污染物的降解，如图 8（a）所示。该体系在宽 pH
值范围（3. 0~11. 0）内能有效降解有机污染物，特别

是在低 pH 值条件下，Ru(Ⅲ)的氧化还原电位更高，

其反应性更强。但 CBZ 的降解溶液表现出一定的

生物毒性，毒性评估结果显示，该体系生成了毒性

很强的降解产物。在今后的研究中，除考虑 Ru(Ⅲ)

表 2　还原性介体强化 Fe(Ⅵ)技术特点

Table 2　Technology characteristics of reducing mediators enhanced Fe(Ⅵ)

氧化剂

Fe(Ⅵ)

还原性介体

还原性金属

离子

无机非金属

还原物

有机氧化还

原介体

Ru(Ⅲ)

Cu(Ⅱ)

Mn(Ⅱ)

S(Ⅳ)

H2O2

ABTS

HBT

技术优点

生成高活性的 Ru(Ⅴ)、Cu(Ⅲ)，中性 pH 范围内即可高效降解微污染物

生成 Mn(Ⅶ)/Mn(Ⅲ)同时稳定 Fe(Ⅵ)，提高了 Fe(Ⅵ)的利用效率

迅速生成中间态铁和自由基，体系氧化能力强

生成 Fe(Ⅴ)/Fe(Ⅳ)，H2O2最终变为无害的 O2

通过电子转移快速生成 Fe(Ⅴ)/Fe(Ⅳ)，高效降解污染物，适用水质范围广

单电子转移形成 Fe(Ⅴ)，氧化性能优良且稳定

缺点

重金属污染

活性铁锰难以区分

硫酸盐浓度可能超标

对腐殖酸的抵抗能力弱

对水体产生二次污染

对腐殖酸抵抗性很弱

参考文献

[34]

[35]

[36]

[48]

[51]

[52]

[53]

(a) ABTS 强化 Fe(Ⅵ)的反应过程 [52]

（b） HBT 强化 Fe(Ⅵ)的反应过程 [53]

图 7　氧化还原介体强化 Fe(Ⅵ)的反应过程

Fig. 7　Enhance Fe(Ⅵ) by redox mediators

（a） Ru(Ⅲ)强化 PI的反应过程 [56]

（b） Fe(Ⅱ)强化 PI的反应过程 [27]

图 8　还原性金属离子强化 PI的反应过程

Fig. 8　Enhance PI by reducing metal ions
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本身的毒性，如何识别和控制降解产物的生物毒性

也是研究的重点。

Fe(Ⅱ)离子也是增强 PI对多种有机污染物氧化

的有效过渡金属之一，但 Fe(Ⅱ)/PI体系仅在酸性条

件时表现出高反应性[27]。Fe(Ⅱ)活化PI的反应路径为：

首先，Fe(H2O)6
2+和 IO4(H2O)−反应生成氢键配合物

Fe(H2O)6
2+IO4(H2O)−，然后,Fe(Ⅱ)结合的一个水分子

与 IO4
−交换形成内壳复合物Fe(H2O)5

2+-OIO3(H2O)−，

之后通过氧原子转移生成 Fe=O(H2O)5
2+IO3(H2O) −

（即 Fe(Ⅳ)和 IO3
−），同时 Fe(Ⅳ)自分解产生•OH[27]，

如图 8（b）所示。与芬顿/类芬顿体系相比，Fe(Ⅱ)/
PI 工艺降解 SMX 等代表性污染物的性能更强，但

也存在适宜 pH 值范围小、Fe(Ⅱ)投加量大和利用率

低等问题。

研究表明，与 Fe 同系的 Mn 也具有较好的 PI 活
化性能，且 Mn(Ⅱ)/PI 体系具有宽 pH 值适用性，体

系气氛对主要活性物种具有较强的调控作用 [57]。

Mn(Ⅱ)/PI 过程中发挥关键作用的是随着 Mn2+的

加入体系中产生的胶体 MnO2
[58]，胶体 MnO2通过表

面络合作用催化有机污染物氧化，与有机污染物形

成前体络合物，通过氢键在胶体 MnO2 边缘与活性

取代基（通常是富电子基团）之间形成带手性复合

体 [59]，这比其他相对应物更容易受到氧化剂的作

用 [60]。Yu 等 [61]则提出，表面介导的电子转移机制主

导了 Mn(Ⅱ)/PI 过程中磺胺类抗生素的高效氧化，

苯胺基团被确定为主要活性位点。然而 Mn(Ⅱ)/PI
体系原位生成的胶体 MnO2氧化不同类型有机污染

物的内在作用仍不清楚，需进一步深入研究。

3. 2　无机非金属还原性物质

H2O2与 PI一起使用时，可以作为还原物质来强

化 PI，实现对有机污染物的降解 [62]，•OH 和 1O2 在有

机污染物的降解中起主要作用 [63]。Chen 等 [64]研究

发现，在 H2O2 和 PI 浓度均为 500 μmol/L 时，随着

pH 值从 3. 0 增加到 9. 0，萘普生（NPX）的去除速率

排序为 pH 值为 9. 0>pH 值为 6. 0>pH 值为 3. 0，而
5 min 内 NPX 的去除量排序则为 pH 值为 3. 0>pH
值为 9. 0>pH 值为 6. 0，笔者推测，这样的活性差异

是由于不同 pH 值下 PI 的种类及占比不同。在 pH
值 为 2~5 的 条 件 下 ，H2O2 单 电 子 还 原 IO4

− 生

成•OH；在 pH 值大于 7 的条件下，H2O2 则优先与

H2I2O10
4−发生双电子还原反应，生成 1O2

[64]。目前基

于 PI的高级氧化工艺大多忽略了不同 pH 值下 PI存
在形态与氧化体系反应物种之间的关联，这一点在

未来的研究中应该得到更多关注。

羟胺（HA）能提供一个电子或氢原子 [65-66]，是一

种广泛用于加速类芬顿反应中Fe(Ⅱ)/Fe(Ⅲ)或Cu(I)/
Cu(Ⅱ)氧化还原循环的有效还原物质 [67-68]。PI/HA
体系中，由于羟胺氧化释放质子，反应数秒后体系

pH 值立即降至 3. 2，同时 PI/HA 体系可在 60 s 内降

解超过 70% 的 4-氯酚（4-CP）（单独使用 PI或 HA 无

法降解）[69]。 PI 与 HA 迅速反应生成的•OH、O2
•−

和 1O2，可以快速灭活水中的细菌并去除水中多种有

机污染物 [69]。然而，PI/HA 体系在实际应用中存在

许多局限性，比如 HA 的毒性、水体被迅速酸化以及

可能产生的有害副产物等。因此，其不适合作为一

般处理技术，但可用于需要紧急去除有毒污染物和

病原微生物的特殊情况。

3. 3　有机氧化还原介体

ABTS 可 以 通 过 单 电 子 转 移 激 活 PI，产 生

ABTS•+和 IO3
•，两者协同促进 BPA 等有机污染物

的氧化 [70]。同时，ABTS 与 PI 间的电子转移可被磷

酸盐加速，进而产生更多的 ABTS•+和 IO3
•。此外，

可通过一步水热反应将 ABTS 嵌入 ZnAl-LDH 层

中，制备非均相 ABTS（ABTS/ZnAl-LDH）催化剂，

其在 pH 值为 7. 0 下可至少连续 3 次重复使用并稳

定去除 80% 以上 BPA[70]。非均相 ABTS 的研究有

效克服了对水体的二次污染问题，进一步提高了该

工艺在实际水处理中的可行性。

邻醌类有机物被认为可以参与磺胺类抗生素

的转化，而 PI 能够靶向氧化邻二羟基结构（如邻苯

二酚（CAT）），通过形成 IO4
−-CAT 中间体，进而生

成邻苯醌（ο-BQ）和 IO3
−，PI/CAT 体系可在近中性

pH 值下 10 min 内几乎完全降解 SMX[71]。 ο -BQ 在

污染物降解过程中占主导地位，迈克尔加成反应为

第 1 阶段，其中电子从 ο-BQ 流向 SMX 并在苯胺基

团上形成共价键。儿茶酚及其衍生物在实际水体

中广泛存在，同时，该研究为开发更全面的异质系

统奠定了基础，例如通过改性材料回收 o-BQ 可能

会促使其进一步应用。

值得注意的是，上述还原性介体强化 PI 的体系

中，均可通过调节反应物的摩尔比，使 IO4
−全部转

化为无毒的 IO3
−。但在复杂的实际水体中，IO3

−可

能在多种因素影响下转化为有害的反应性碘物种，

未来仍需进一步详细研究。此外，由于成本较高，

对于大规模水处理来说，PI 体系不够经济，目前仅

适合小规模的应急水处理。但基于 PI 的高级氧化

技术在去除有机污染物方面表现出不容忽视的优

异效果，电化学再生 PI可能降低基于 PI的可持续水

净化技术的成本 [72]。表 3 总结了几种技术的特点。
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4　结论与展望

Mn(Ⅶ)、Fe(Ⅵ)和 PI 被还原性介体强化时表现

出一些相似的特性，比如，均可活化 Ru(Ⅲ)、H2O2和

ABTS 等。其中，Mn(Ⅶ)和 Fe(Ⅵ)均为过渡金属的

最高价态含氧酸盐，化学性质上更为相似，在与还

原性介体反应时自身均可还原成高活性的中间态，

另外，由于Fe(Ⅵ)的氧化还原电位高于Mn(Ⅶ)，Fe(Ⅵ)
可将 Mn(Ⅱ)氧化为 Mn(Ⅶ)。Mn(Ⅶ)与 PI 的中心元

素均为+7 价，结构特点更为相似，当有机氧化还原

介体引入时，体系中的主要活性物质是生成的有机

自由基，而 Fe(Ⅵ)则主要是电子转移产生的 Fe(Ⅳ)
或 Fe(Ⅴ)。

还原性介体可有效强化 Mn(Ⅶ)、Fe(Ⅵ)和 PI 氧
化体系，具有极大的实际应用潜力。然而，目前仍

存在以下问题：

1）氧化体系中的关键活性物种仍存在一些争

议，如 H2O2/Mn(Ⅶ)体系中 O2
•−的氧化贡献，氧化还

原介体活性中间体和高价金属的相对贡献，这些还

需进一步研究论证。

2）还原性介体的引入可能产生的生态环境风

险。铁、锰等常见金属离子的引入可以加强氧化污

染物同时同步去除铁、锰，但铅、钌等可能产生重金

属污染；无机非金属还原物的引入极大地提高了反

应效能和氧化能力，但羟胺、亚砷酸盐等本身的毒

性可能对水生环境产生不利影响；有机氧化还原介

体的引入在强化氧化的同时还提高了体系的可生

化性，但其可能产生含 N 有机副产物，导致二次污

染。因此，在实际应用前，需对其进行环境风险评

价，同时注重水处理单元集成设计、多元污染物协

同去除工艺开发、绿色高效非均相可回收催化剂优

化合成等，实现潜在风险的有效控制。

3）当前的氧化工艺大多只能有效降解富电子

有机污染物，且矿化程度不高，如何提高有机污染

物的矿化率以及降解缺电子有机污染物，是今后研

究的重点方向。

总之，尽管还原物质强化固体氧化剂的有机污

染物氧化控制体系在处理新兴有机污染物方面表

现出很好的应用潜力，但仍需进一步研究，以解决

实际应用中面临的瓶颈问题。
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