
 

 

铜氮共掺杂生物炭活化过一硫酸盐降解
盐酸四环素的研究
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摘要： 随着工业化和科技的快速发展，抗生素废水污染已成为人类面临的重大的环境问题。本研

究针对原始生物炭（BC）材料因缺乏金属活性位点和固有理化特性限制，而难以应对复杂抗生素废

水处理的挑战，采用两步煅烧法制备了氯化铵（NH4Cl）改性的铜氮共掺杂生物炭（Cu-N5），并将其

用于活化过一硫酸盐（PMS）以降解水体中的盐酸四环素 (TCH)。实验结果表明，在相同条件下，

Cu-N5 表现出优异的降解性能，60 min 内对 TCH 的去除率可达 78.95%，相较于原始 BC 提高了

29.09%。一阶反应动力学常数计算显示，Cu-N5 的反应速率最快（kobs=0.025 88 min
−1）。通过对

反应参数的优化，在 [TCH]  =  10  mg/L 条件下，最具经济性的实验条件为 [Cu-N5]  =  0.2  g/L，
[PMS] = 1 mmol/L，pH = 7。影响因素实验表明，Cu-N5/PMS 体系具有良好的抗干扰能力和实际应

用潜力，在多种阴离子和腐殖酸共存条件下仍能保持较高的降解活性。此外，Cu-N5 对常见污染

物，如罗丹明 B（RhB）、亚甲基蓝（MB）、环丙沙星（CIP）和、土霉素（OTC）也表现出良好的去除效

果，表明其具有较广的适用性。机理分析揭示，在 Cu-N5/PMS/TCH 体系中，自由基途径几乎未参

与反应，而非自由基途径（如单线态氧1O2 和高价金属物种）是 TCH 降解的主要机制。
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Abstract： With  the  rapid  development  of  industrialization  and  technology,  antibiotic  wastewater
pollution has become a serious environmental problem facing human beings. Conventional physical and
biological techniques are often ineffective in removing antibiotic residues from water.  Sulfate radical-
based advanced oxidation processes (SR-AOPs) are considered among the most promising methods for
antibiotic removal in practical applications due to their strong degradation performance and fast reaction
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rates.  In  this  study,  the  NH4Cl-modified Cu/N co-doped biochar  (Cu-N5)  was prepared via  a  two-step
calcination  process  and used  to  activate  peroxymonosulfate  (PMS) for  the  degradation  of  tetracycline
hydrochloride (TCH) in water. This modification was designed to overcome the limitations of pristine
biochar  (BC),  which  lacks  metal  active  sites  and  has  inherent  physicochemical  properties  that  are
insufficient  for  handling  increasingly  complex  antibiotic  wastewater.  Compared  with  BC,  Cu-Np,  and
Cu-N4, Cu-N5 exhibited the best defect structure and morphology characteristics. The high-temperature
modification  using  NH4Cl  facilitated  more  effective  Cu  and  N  doping  onto  the  biochar  surface,
providing  a  greater  abundance  of  active  sites  and  N-containing  functional  groups.  Degradation
experiments demonstrated that Cu-N5 exhibited superior PMS activation efficiency compared with BC,
Cu-Np and Cu-N4.  After a 60-minute degradation experiment, the TCH degradation efficiency reached
approximately  79%,  representing  a  29.09%  increase  compared  to  pristine  BC,  with  minimal
contribution  from  adsorption.  In  the  analysis  of  influencing  factors,  the  effect  of  acid  washing  was
negligible, and the Cu-N5/PMS system functioned effectively within a broad pH range (3 to 9). Cu-N5

also exhibited the fastest reaction rate (kobs = 0.025 88 min
−1), as calculated using the first-order reaction

kinetic  constant.  When  [TCH]  =  10  mg/L,  the  most  economical  experimental  conditions  were
determined to be [Cu-N5] = 0.2 g/L, [PMS] = 1 mmol/L, and pH = 7. Further investigations confirmed
that the Cu-N5/PMS system possessed good anti-interference capability and high practical applicability,
maintaining  high  degradation  activity  even  in  the  presence  of  various  anions  and  humic  acids.
Moreover, Cu-N5 demonstrated removal efficiency for other common pollutants, including Rhodamine
B (RhB), Methylene Blue (MB), Ciprofloxacin (CIP), and Carbamazepine (CBZ), indicating its broad
applicability. Radical quenching experiments revealed that the free radical pathway was nearly inactive
in the Cu-N5/PMS/TCH system, while non-radical mechanisms, primarily singlet oxygen 1O2 and high-
valence  Cu(Ⅲ)  species,  dominated  TCH  degradation.  This  work  provides  valuable  insights  for  the
rational design of modified biochar and its application in PMS activation for antibiotic degradation.
Keywords： Antibiotic  wastewater； NH4Cl  modification； Copper-nitrogen  co-doped  biochar；
Peroxymonosulfate activation；Tetracycline hydrochloride；Non-radical pathway

 

0    引　　言

随着我国工业化水平和科技水平的不断提

升，越来越多复杂结构的难分解有机物被不断合

成，大量新兴有机污染物（如内分泌干扰物、抗生

素、农药、染料、个人护用品等）排入水环境。即

便是微量的新兴有机污染物也会对人类和其他生

物有着直接和潜在的危害[1-2]。其中，抗生素广泛

应用于抑制和灭杀致病细菌，然而仅有一小部分

抗生素被人体和动物代谢，大部分抗生素随着尿

液和粪便进入水环境[3-5]。此外，抗生素在环境中

的累积还可能导致耐药菌和耐药基因的产生和传

播[6]。因此，开发高效、环境友好型的抗生素去除

技术对于人类的可持续发展和生态系统的良好运

行有着重要意义[7-8]。

目前，国内外常见的去除水体中抗生素的方

法包括吸附法、膜分离法、生物分解法及高级氧

SO•−
4 O•−
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化技术等。吸附法和膜分离法主要通过抗生素的

物化性质进行富集和转移，抗生素本身的化学性

质并没有改变，做不到真正的“去除”[9-10]。生物分

解法由于抗生素的抗菌性，去除效率和速率相对

较低[11-12]。因此 ，绿色高效的高级氧化技术

（AOPs）成为了处理抗生素废水的研究热点。高

级氧化技术通过催化氧化剂生成多种活性氧物种

（ROS）（自由基：·OH， ， ；非自由基：1O2，高

价金属氧化物）或以直接电子转移的方式攻击抗

生素的化学键，将其从复杂的大分子有机物分解

为易于降解的小分子有机物，毒性得到有效减弱，

甚至可以进一步矿化为 CO2 和 H2O，因此该技术

具有显著的优势[13-16]。其中，基于硫酸根自由基

的高级氧化技术（SR-AOPs）通过激活过硫酸盐

（过一硫酸盐：PMS，过二硫酸盐：PDS，统称 PS）在
催化体系下生成强氧化性的活性物种降解抗生

素，具有反应速率快、选择性较好、实用性强、实

     

2



SO•−
4

验条件要求低等优点，受到了众多学者的关

注[17-19]。然而，SR-AOPs容易受到外界环境干扰

（如 pH和溶解有机物（DOM））导致氧化效率降

低，因此在实际水处理中面临许多挑战。相比之

下，非自由基氧化途径（例如1O2、高价金属等）已

成为处理废水中持久性污染物的可行替代方案。

这些途径有几个优点：通常具有较长的使用寿命，

可增强活性氧（ROS）的有效性；对 pH变化和竞争

离子等环境因素表现出较强的抵抗力；可以选择

性地氧化具有富电子结构的有机化合物。这些特

性使得具有非自由基途径的催化剂特别适合用于

处理复杂的废水[20]。此外，为了提高非自由基体系

相应的矿化率，首先可以设计具有特定结构的催

化剂，其次可以将其专门用于消除富电子有机污

染物，最后可以探索非自由基与自由基（·OH， ）

在去除有机污染物方面可能产生的协同效应[21]。

仅通过 PS作为氧化剂来降解抗生素往往达

不到令人满意的效果，这时通过外界条件加速

PS的分解成为了必要的手段[22-23]。因此非均相催

化剂就成为了驱动反应的“发动机”，能够显著增

加 PS对抗生素的降解速率和效率，实现反应动力

学上的突破[24-25]。

生物炭（BC）材料由于原料获取简单、成本低

廉、绿色环保，被广泛应用于 SR-AOPs[26-27]。然而

原始 BC缺乏活性金属位点并受限于表面的形貌

特征，无法满足复杂水环境中抗生素的高效去除，

因此需要对其进行改性，从而增强其催化性能[28]。

在众多改性手段中，引入过渡金属元素（Fe、Cu、
Co、Fe、Mn等）或非金属元素（N、S、B、P等）引

起了研究者的兴趣[29-30]。引入过渡金属元素能够

有效增加表面活性位点，且能够影响活化反应途

径；而非金属元素的掺杂能够改变活性位点的电

子态或自旋态，改变生物炭材料的配位微环境，有

效降低反应能垒而增强催化效率[31-32]。

然而，以往的研究主要集中于金属（双金属）

或非金属在生物炭上的掺杂，对金属和非金属共

掺杂，并通过非自由基途径活化 PMS的探索有

限。受此启发，选择核桃壳作为生物质原料，分别

选 择 二 水 合 氯 化 铜（ CuCl2·2H2O） 和 双 氰 胺

（C2H4N4）作为金属源和氮源，并进一步选择氯化

铵（NH4Cl）作为熔融盐，在煅烧过程中增加 BC的

反应活性位点和氮配位。CuCl2 和 C2H4N4 为原始

生物炭提供了金属位点和氮配位，NH4Cl在高温

熔融状态下进一步对生物炭表面进行改性优化。

盐酸血环素（TCH）耐药性明显，包含多个富电子

基团，且使用频率和应用范围较广，设为目标污染

物。本研究有望为合理设计改性生物炭并用于

PMS活化降解抗生素提供一定的指导意义。 

1    实验部分
 

1.1    试剂与仪器

实验主要试剂为氯化铵（NH4Cl）、氮气（N2）、

双氰胺（C2H4N4）、二水合氯化铜（CuCl2·2H2O）、过

硫 酸 氢 钾（ KHSO5） 、 盐 酸 四 环 素 （ TCH，

C22H25ClN2O8）、罗丹明 B（RhB，C28H31ClN2O3）、亚

甲 基 蓝（ MB， C16H18N3ClS） 、 硫 代 硫 酸 钠

（Na2S2O3）、甲醇（MeOH，CH3OH）、乙醇（EtOH，

CH3CH2OH）、叔丁醇（TBA，C4H10O）、糠醇（FFA，

C5H6O2）、硫酸（H2SO4）、盐酸（HCl）、氢氧化钠

（NaOH）、碳酸氢钠（NaHCO3）、硝酸钠（NaNO3）、

磷酸二氢钠（NaH2PO4）、腐殖酸（HA）、二亚甲基

砜（DMSO，C2H6OS）。以上试剂除 N2 为高级纯

外，其余均为分析纯。

实验主要仪器为分析天平（CAV264CDR）、超

纯水仪（UPT-11-40）、超声仪（KQ2300B）、真空干

燥箱（DZF-6020）、鼓风恒温干燥箱（DZF-2B）、真

空管式炉（OTF-1200X）、磁力搅拌器（DF-101S）、
紫外-可见分光光度计（UV-2600）、pH计（PHS-
3F）、扫描电子显微镜（Sigma 300）、X射线衍射仪

（SmartLab SE）、X射线光电子能谱仪（K-Alpha）、
比表面积和孔隙分析仪（ASAP 2460）、拉曼光谱

仪（ HR  Evolution） 、 傅 里 叶 变 换 红 外 光 谱 仪

（Nicolet iS20）。 

1.2    生物炭材料制备 

1.2.1    原始生物炭 BC 的制备

本次实验的生物质原料采用中国新疆维吾尔

自治区的核桃。首先将核桃壳放入破碎机进行破

碎，通过 100目筛，收集之后用超纯水冲洗，以去

除灰尘和其他杂质，然后放在真空干燥箱中干燥

24 h。取出干燥后的核桃壳粉末放入管式炉，在不

同温度（600、700和 800 ℃）下进行管式炉热解，

在 N2 气氛下，加热炉升温速度为10 ℃/min，停留

时间为 4 h。自然冷却后，用超纯水多次洗涤、抽

滤、干燥，便获得原始核桃壳生物炭 BC（BC-600、
BC-700、BC-800）。之后选择 BC-700作为改性生

物炭的前体。 

1.2.2    铜掺杂生物炭 Cu-Np 的制备

取 1 g原始生物炭 BC，2 g CuSO4·5H2O放入
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研钵手动研磨直至混合均匀，再将粉末置于石英

舟中，放入管式炉进行二次煅烧，煅烧条件为 N2

气氛下以 10 ℃/min的升温速度升温至 650 ℃，保

温 3 h。自然冷却后，得到 Cu-Np。 

1.2.3    铜氮共掺杂生物炭 Cu-N4 的制备

取 1 g原始生物炭 BC，2 g CuSO4·5H2O，2 g
双氰胺放入研钵，手动研磨至混合均匀，再将粉末

置于石英舟，放入管式炉进行二次煅烧，煅烧条件

与 Cu-Np 相同，自然冷却后得到 Cu-N4。 

1.2.4    NH4Cl 改性铜氮共掺杂生物炭 Cu-N5 的制备

取 1 g原始生物炭 BC，2 g CuSO4·5H2O，2 g
双氰胺，1 g NH4Cl放入研钵，手动研磨至混合均匀，

再将粉末置于石英舟，放入管式炉进行二次煅烧，

煅烧条件与 Cu-Np 相同，自然冷却后得到 Cu-N5。 

1.3    实验方法 

1.3.1    降解实验

本实验以 200 mL烧杯作为反应容器，加入

100 mL TCH溶液（10 mg/L）和 20 mg催化剂（分

别为 BC，Cu-Np，Cu-N4，Cu-N5）。在室温反应条件

下，将烧杯置于磁力搅拌器，以 500 r/min搅拌 30
min达到吸附平衡。之后滴加 1 mL（100 mmol/L）
PMS溶液开始降解实验。之后每隔 10 min用注

射器取一次样，用聚四氟乙烯（孔径 0.22 μm）滤头

过滤，并加入 1 mL甲醇以终止反应，反应时长共

60 min。利用紫外可见分光光度计在 357 nm波长

处测定水样的吸光度。用（1—Ct/C0）×100% 评估

TCH的降解效率，用 In（C0/Ct）/t计算反应动力学

常数 kobs。其中 Ct 代表不同取样时间下的 TCH浓

度（mg/L），C0 代表初始 TCH浓度，t 代表反应时

间（min）。 

1.3.2    淬灭实验

采用甲醇（MeOH）、叔丁醇 （TBA）、糠醇

（FFA）、二甲基亚砜（DMSO）作为活性氧淬灭剂，

以上物质浓度均为 40 mmol/L。反应开始前，分别

向污染物溶液中加入上述 4种自由基淬灭剂，并

设置一组空白对照。其余反应条件与上述相同，

依次取样，测定 TCH的浓度。 

1.3.3    影响因素实验

分别改变催化剂的添加量（0.1、0.2、0.3、0.4
g/L）  、PMS的初始浓度 （ 0.5、 1.0、 1.5、 2.0、 2.5
mmol/L）、初始 pH （ 3.0、5.0、7.0、9.0、11.0） 3项

实验参数，控制单一变量进行 TCH降解实验，

验证上述变量对 TCH降解的影响。通过在反

应体系中分别加入适量 NaCl、NaNO3、NaHCO3、

NO−3
H2PO−4

NaH2PO4·2H2O和 腐 殖 酸 （ HA） 考 察 Cl−、 、

NaHCO3、 以及天然有机物对 TCH降解的

影响。其余反应条件与上述相同，依次取样，测定

TCH的浓度。 

1.3.4    离子浸出实验

采用电感耦合等离子体发射光谱仪测定降

解反应后溶液中所含 Cu离子的含量，并对比是

否符合《铜、镍、钴工业污染物排放标准》（GB
25467—2010）中国家规定的废水中 Cu离子含量

排放标准在 1 mg/L以下。 

2    结果和讨论
 

2.1    表征结果分析

为探索在高温条件下 NH4Cl对铜氮共掺杂生

物炭形貌特征的影响，用扫描电子显微镜（SEM）

分析了 BC、Cu-Np、Cu-N4、Cu-N5 的表面形貌。

如图 1（a）所示，原始 BC表面光滑，无明显的球状

或层状结构，存在一些大小不均匀的小孔，呈现自

然杂乱的形貌。原始 BC掺杂 Cu2+得到的 Cu-Np

的表面图像如图 1（b）所示，可以明显发现原本光

滑的表面变得粗糙，且在 BC载体上出现了许多

铜的附着，这证实了铜成功掺杂。Cu-N4 的 SEM
图 像 如图 1（ c） 所 示 ， 在 添 加 CuSO4·5H2O和

C2H4N4 后，BC表面特征发生了明显的变化，出现

了规律的层状结构，这可能是 C2H4N4 在高温热解

时发生变化并与 BC载体相互反应，达到了掺氮

和表面改性的作用。图 1（d）中 Cu-N5 的形貌特征

变化最为突出，在铜氮共掺杂形成的规律层状结

构的基础上，BC表面上的铜晶体附着数量更多，

并且形成了更多大小均匀的孔隙结构，这是

NH4Cl在高温条件下受热分解 ，以 NH3 和 HCl
2种物质作用于生物炭表面，达到了增加铜掺杂

量、氮掺杂量和优化 BC表面特征 3个目的。

为探索原始核桃壳生物炭（BC）的催化剂比表

面积和孔径分布数据，采用 N2 吸附-脱附等温线

对其结构进行了比表面积测试（BET）分析。如图 2
所示，核桃壳 BC的吸附-脱附曲线表现出典型的

Ⅳ型吸附等温线，且具有 H4型吸附滞后回环，表

明材料存在介孔结构。同时材料表面存在微孔、

中孔以及狭隘的裂缝孔，符合活性炭的表面特

征[33]。其中，BC的 BET比表面积为 434.359 m2·g，
平均孔径为 4.089 nm，孔容为 0.111 cm3/g，证实

BC具有良好的比表面积和微孔、中孔结构，有利

于金属、非金属掺杂和对 PMS、目标污染物的有
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效吸附。此外，通过 BET测试，证明 Cu-Np 和 Cu-
N5 主要为大孔结构，这可能是由于铜的掺杂有效

地扩大孔径导致的。这为反应提供足够的空间，

使得活性位点均匀分散。此外，Cu-Np 和 Cu-N5 的

孔容分别为0.001 8 cm3/g和 0.020 cm3/g，这可能是

由于双氰胺在热解过程中释放气体，形成褶皱结

构，扩大了孔容体积，这与 SEM图结果一致。

利用 X射线衍射仪（XRD）分析了不同生物炭

的晶体结构。如图 3（a）所示，原始 BC在 21.8°~
23.6°出现了第 1个较宽的衍射峰，对应于非结晶

的无定型碳（002）面；在 42.8°~43.8°出现了第 2个

较宽的衍射峰，对应于石墨结晶碳 （ 100）面。

BC中碳（002）面比碳（100）面强度高，证明原始

BC的结晶度较差，主要以非结晶碳结构为主。进

行铜、氮掺杂和氯化铵改性后，在 23.3°附近的碳

（002）面的峰强度远低于 43.28°附近的碳（100）面，

证明铜有效掺杂到了 BC的碳骨架结构中，并且

形成了较高的结晶度。同时，在 Cu-Np、Cu-N4、

Cu-N5 的 50.4°和 74.08°附近还出现了较为明显的

2个衍射峰，分别对应于 CuO（112）晶面和 Cu2O
（311）晶面，且前者峰强度更大，证明铜掺杂主要

以 CuO和 Cu2O存在（图 3（b））。
为分析改性 BC的结构-性能关系，进行 X射

线光电子能谱（XPS）分析元素化学组成和化学形

态。BC在 284.8 eV和 532.13 eV分别出现了 C 1s
和 O 1s峰，Cu-Np 在 932.84 eV附近额外出现了

Cu 2p峰，Cu-N4 和 CuN5 在 398.54 eV附近还额外

出现了 N 1s峰，证明了铜、氮的成功掺杂（图 4
（a））。原始 BC和 Cu-N5 的 C 1s高分辨 XPS图谱

在 284.80、285.34、288.27 eV拟合出 3个峰，分别

 

(a) (b)

(c) (d)

2 μm 2 μm

2 μm 2 μm

图 1    BC（a）、Cu-Np（b）、Cu-N4（c）、Cu-N5（d）的 SEM 图像

Fig. 1    SEM images of BC (a), Cu-Np (b), Cu-N4 (c), and Cu-N5 (d)
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图 2    原始 BC 的（a）N2 吸附-脱附曲线和（b）孔径分布图

Fig. 2    (a) N2 adsorption-desorption curve and (b) pore size distribution of pristine BC
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对应于 C—C/C=C、C—O、C=O（图 4（b）（c））。
其中，Cu-N5 的 C—C/C=C含量增加了 8.91%，而

C—O和 C=O含量则分别降低了 5.36% 和 3.54%，

说明在改性后 Cu-N5 的 C—O和 C=O官能团部

分转化为了 C—C/C=C结构。此外 ，分析了

BC和 Cu-N5 的高分辨率 XPS图谱，探究了材料

的 N和 Cu的形态，如图 4（d）（e）所示。在 Cu-N5

中 Cu0/Cu+占比很大，使得 Cu-N5 具有较强的电子

转 移 能 力， 易 于 介 导 电 子 转 移 产 生 Cu0/Cu+/
Cu2+的氧化还原循环反应，持续活化 PMS。同时，

N在 Cu-N5 上主要以吡啶 N（56.76%）形式存在，

另一部分主要由吡咯 N（27.02%）组成。此外，由

于煅烧温度并不高，材料的石墨 N（16.22%）含量

不高[34]。吡啶 N和吡咯 N有利于 Cu在生物炭表

面的稳定掺杂，提升 BC的 PMS活化性能；而一定

程度的石墨 N可以充当电子介体将电子从 PMS
转移到目标污染物。材料表面没有检测出氧化

N的峰，说明在煅烧过程中 N2 保护作用使得材料

没有被氧化，从而通过还原反应和 N2 氛围保留了

大量的 Cu+。
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图 3    （a）BC 的 XRD 图谱，（b）BC、Cu-Np、Cu-N4 和 Cu-N5 的 XRD 图谱

Fig. 3    (a) XRD patterns of BC and (b) XRD patterns of BC, Cu-Np, Cu-N4, Cu-N5
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Cu-N5 的 Cu 2p（d）和 N 1s（e）的高分辨 XPS 光谱

Fig. 4    (a) Full XPS spectra of BC, Cu-Np, Cu-N4, and Cu-N5. High-resolution XPS spectra of C 1s of pristine BC (b) and

Cu-N5 (c). High-resolution XPS spectra of Cu 2p (d) and N 1s (e) of Cu-N5
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通过傅里叶变换红外光谱（FTIR）分析了制备

的生物炭材料的表面官能团构成，分析结果如图 5
所示。4种生物炭材料在 1 630 、2 925、2 880和

3 440 cm−1 位置均出现了特征峰，证实了表面结构

中均存在 C=O（163 0 cm−1）、—CH3（288 0 cm
−1）、

—CH2—（292 5 cm−1）、—OH（344 0 cm−1） [33]。其

中 Cu-N4 的—OH峰强最高，为 75.14%，而 Cu-N5

的—OH 峰强为 67.96%，与 BC的 66.61% 相近，说

明铜氮共掺杂增加了—OH官能团数量，而 NH4Cl
改性则保持了—OH官能团的含量。Cu-Np，Cu-N4，

Cu-N5 的—CH2—和—CH3 峰强均高于原始 BC，
说明铜元素的引入同时增加了表面—CH2—和

—CH3 的含量。此外，与其他材料相比，Cu-N5 的

C=O含量最高，有利于 PMS的活化。
 
 

强
度

 (
a.

u
.)

波数/cm−1

500 3 5003 0002 5002 0001 5001 000

Cu-N5

Cu-N4

Cu-Np

BC

C=O

1 630
−CH3

2 880

−CH2−
2 925

−OH
3 440

图 5   BC、Cu-Np、Cu-N4 和 Cu-N5 的 FTIR 光谱图

Fig. 5    FTIR spectra of BC, Cu-Np, Cu-N4, and Cu-N5 

利用拉曼光谱（Raman）测试分析不同生物炭

材料的缺陷和石墨化程度。如图 6所示，BC、Cu-
Np、Cu-N4、Cu-N5 的 ID/IG 值分别为 0.929、1.093、
1.092、1.113。ID/IG 的峰高比反映了材料的缺陷程

度，当 ID/IG 大于 1时，表明材料表面缺陷结构较

好[35]。原始 BC材料的缺陷结构并不明显，随着

铜、氮的掺杂和 NH4Cl改性后缺陷位点数量增加，

促进了表面缺陷的形成。此外，Cu-N5 的缺陷程度

显著高于其他 BC，这有利于 PMS在催化剂表面

进行吸附/解吸和表面活性位点的增加，从而促进

活性氧物种的高效生成以及 TCH的快速降解。
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图 6   BC、Cu-Np、Cu-N4 和 Cu-N5 的 Raman 光谱图

Fig. 6    Raman spectra of BC, Cu-Np, Cu-N4 and Cu-N5  

2.2    TCH 降解实验

为了评估吸附效果在 TCH去除中的贡献，首

先进行了吸附平衡试验。吸附结果如图 7（a）所
示，BC（7.35%）、Cu-N4（4.55%）、Cu-N5（8.66%）在

40 min时达到吸附平衡，吸附率均在 10% 以下，

而 Cu-Np 的吸附率达到了 18.38%。这可能是因为

没有 N的掺杂来固定 Cu，导致反应中 BC表面的

Cu不稳定，容易脱离并形成表面缺陷结构，这增

强了对 TCH的吸附。Cu离子的浸出浓度为 0.968
mg/L，远高于 Cu-N5 的 0.335 mg/L，从侧面证实了

这一结论。吸附平衡实验证实了 TCH的降解过

程中吸附作用并不是主要去除方式。在达到吸附

平衡后，进行 PMS活化实验。如图 7（b）所示，在
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图 7    BC、Cu-Np、Cu-N4、Cu-N5（a）吸附实验，（b）降解实验

Fig. 7    (a) Adsorption experiments and (b) degradation experiments of BC, Cu-Np, Cu-N4, Cu-N5
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60 min的降解反应后，BC、Cu-Np、Cu-N4、Cu-N5

对 TCH的 去 除 率 依 次 增 加 ， 分 别 为 49.86%、

54.88%、65.59%、78.95%，而 kobs 分别为 0.012 35、
0.011 20、0.017 70、0.025 88 min−1。Cu-N5 去除效

率比原始 BC增加了 29.09%，且 kobs 为原始 BC
的 2.1倍，降解效果提升显著。降解实验证明了通

过改性有效提升了 BC对 PMS的活化性能，在降

解 TCH中展现出优异的催化效率。 

2.3    影响因素 

2.3.1    酸洗处理的影响

采用 1 mol/L H2SO4 对 Cu-N5 进行酸洗，一方

面可以测定 Cu在生物炭上掺杂的稳定性，通过降

解效率差异分析表面游离 Cu的作用；另一方面可以

测试 Cu-N5 的表面稳定性，是否能在抗酸性条件

下继续保持高效活化 PMS去除 TCH。如图 8（a）
所示，酸洗前 Cu-N5 对 TCH的降解效率为 78.65%，

酸洗后 Cu-N5（acid）对 TCH的降解效率为 72.86%，

两者相差 5.79%。这说明氮掺杂使得铜稳定锚固

在生物炭表面，使得表面游离的 Cu离子较少，且

证实了 Cu-N5 有较好的抗强酸性能，有利于其在

复杂的环境中应用。
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图 8   酸洗（a）、PMS 浓度（b）以及催化剂添加量（c）对 Cu-N5/PMS 体系降解 TCH 效率的影响；（d）反应动力学常数的影响

Fig. 8    Effect of acid washing (a), PMS concentration (b), and catalyst addition (c) on the efficiency of TCH degradation by

the Cu-N5/PMS system. (d) Effect of reaction kinetic constants
 
 

2.3.2    PMS 浓度的影响

本研究设立了 0.5、1.0 、1.5、2.0、2.5 mmol/L

5个 PMS浓度梯度的对比实验，探究 PMS浓度

对 TCH降解的影响。如图 8（b）所示，PMS投加

浓度为 0.5 mmol/L时，TCH去除率为 72.17%；当

浓度依次提升到 1.0、1.5、2.0、2.5 mmol/L时，降

解 效 率 分 别 提 升到 78.29%、 81.58%、 82.17%、

82.46%。由于之后的提升并不明显，从经济性角

度考虑，选择 PMS的最佳浓度为 1.0 mmol/L。
 

2.3.3    催化剂添加量的影响

一般来说，催化剂的浓度直接影响了反应体

系中活性位点的数量。因此为寻找催化剂的最佳

浓度，设置实验条件为催化剂浓度为 0.1，0.2，0.3，

0.4  g/L， [PMS]0=1.0  mmol/L。如图 8（c）所示，随
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着 Cu-N5 投加量从 0.1 g/L增加到 0.4 g/L，TCH的

去除率从 57.56% 提升到 84.02%，为正相关。通过

对比可以发现在投加量从 0.1  g/L到0.2  g/L时，

TCH的去除率有明显的提升；当添加量进一步增

加到 0.3 g/L和 0.4 g/L时，1.0 mmol/L PMS得以完

全活化，这说明 1.0 mmol/L PMS与 Cu-N5 的最佳

搭配为 0.3 g/L。图 8（d）更直观反映了投加量对反

应速率的影响。当添加量为 0.3 g/L和 0.4 g/L时，

kobs 分别为 0.038 6 min−1 和 0.037 5 min−1，无明显

区别；而从 0.1 g/L到 0.2 g/L，kobs 提升了 1.8倍。

因此出于经济性考虑，催化剂添加量采取 0.2 g/L
进行下一步实验研究具有最高的性价比。 

2.3.4    共存阴离子的影响

由于在自然水环境背景中存在各种一定浓度

的阴离子，具有选择性和抗环境干扰的催化剂才

NO−3 H2PO−4 HCO−3

HCO−3
HCO−3

能在实际环境应用中发挥价值和实现经济性。因

此本实验通过向溶液中添加 NaCl、NaHCO3、

KH2PO4 和 NaNO3 评估系统的抗干扰能力。如

图 9（a）所示，在 Cl−、 、 和 的影响

下，CuN5/PMS体系的降解效率分别为 74.77%、

73.43%、86.20%，轻微的抑制作用可能是因为它

们在反应过程中淬灭了活性氧中间体或者生成相

应的氧化能力较弱的自由基。相对前 3者轻微的

抑制作用， 的存在促进了 TCH的降解，这可

能是因为在反应过程中 CuN5/PMS/ 体系发

生了协同反应（式（1）），增强了 ROS的生成或加

速了电子转移[36]。

 

HCO−3 +SO•−
4 → HSO−4 +CO•−

3 （1）
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图 9   不同阴离子（a）和不同浓度腐殖酸（b）对 Cu-N5/PMS 体系降解 TCH 效率的影响，

（c）pH 在 Cu-N5/PMS/TCH 体系的沿程变化

Fig. 9    Effect of different anions (a) and different concentrations of HA (b) on the efficiency of Cu-N5/PMS system for

degrading TCH. (c) pH changes along the Cu-N5/PMS/TCH system
 
 

2.3.5    腐殖酸的影响

自然水环境中的天然有机物（NOM）会覆盖或

者竞争催化剂表面活性位点而极大降低材料的催

化活性，因此为了探究 Cu-N5 抗 NOM干扰的性

能，采用环境中常见的腐殖质（HA）作为干扰源，

设立了 1、5、10 mg/L 3个浓度梯度的对照实验。

如图 9（ b）所示 ，当 HA浓度为 1  mg/L时 ，Cu-
N5/PMS对 TCH的降解效率为 72.21%，随着 HA
浓度进一步提升到 10 mg/L后，TCH的降解效率

下降至 34.3%，抑制效果逐渐增强，这说明在高浓

度的 HA影响下体系的降解效率将会受到较大的

影响。出现该现象的原因可能有 2点：（1）HA作

为天然有机质争夺催化剂活性位点，同时选择性

地猝灭电子转移、自由基或者非自由基途径产生

的活性氧物种，借此干扰对目标污染物的降解；（2）HA
具有吸附性，在催化剂表面附着会覆盖表面活性

位点，使得催化剂表面性能失活而无法活化 PMS
或介导电子转移，因此降低了催化效率[37]。此外，

考虑到添加 PMS对 pH的影响较大，实验进行了

Cu-N5/PMS/TCH体系中 pH的沿程变化进行监测

和校正。如图 9（c）所示，TCH溶液的初始 pH约

为 5.0。加入 1.0 mmol/L PMS引发反应后，溶液 pH
立即从 5.0下降到 3.3。然后在反应过程（60 min）
中，溶液 pH保持恒定（pH范围 3.3～3.2）。 

2.3.6    初始 pH 的影响

在 PMS活化体系中，初始 pH对于降解性能

有一定的影响，设置初始 pH=3.0、5.0、7.0、9.0、
11.0 5个对照实验分析 pH对 Cu-N5/PMS体系降
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解 TCH效率的影响。如图 10（a）（b）所示，pH对

Cu-N5 的吸附性能并没有显著影响，仅在 pH=11

时对吸附率抑制了 2% 左右。当 pH为 3.0、5.0、

7.0时，TCH的降解效率并没有较大波动，分别为

78.93%、78.70%、81.70%。当 pH逐渐提升到 11

后，催化效率（58.74%）逐渐降低，kobs 为 0.015 75，

仅有最高值的 0.52倍，反应速率受到了较大限

制。在酸性条件下降解效率没有受到太大的影响

HSO−5
SO2−

5

（式（2）），此时 Cu-N5 表面带正电，有利于吸附

PMS并介导电子转移。在碱性条件下容易使得

TCH、PMS以及 Cu-N5 表面带负电，容易产生静

电作用发生排斥，PMS在 Cu-N5 表面难以吸附活

化，因此降解效率受到了大幅抑制[38]。除此之外，

碱性条件下产生的 OH−会与 发生反应形成

不具氧化性的 离子（式（3）），PMS的基团争夺

阻碍了活性氧物种的产生从而抑制了降解效率。

SO2−
5 +H+→ HSO−5 （2）

HSO−5 +OH−→ SO2−
4 +H2O （3） 

2.3.7    对不同污染物的降解

为了探究 Cu-N5 对不同种类型污染物是否也

具备适用性，选择废水中常见的 2类染料罗丹明

B（RhB）和亚甲基蓝（MB）以及 2种抗生素土霉素

（OTC）和环丙沙星（CIP）作为目标污染物，研究了

CuN5/PMS对二者的降解效率。如图 10（c）所示，

Cu-N5/PMS体系对 MB的降解效率为 78.20%，与

TCH的降解效率（77.58%）相似。Cu-N5/PMS对

RhB体现出优异的降解性能，在 40 min吸附了

17.2% 的  RhB，继续 60  min降解后去除率可达

88.90%，这可能得益于 RhB表面带正电以及和

MB、TCH的化学结构差异，使得 RhB更易在电负

性催化剂表面吸附降解。此外，Cu-N5/PMS体系

对 OTC的降解效率约为 92.17%，高于对 CIP的降

解率（35.24%），不同的降解效率反映了不同污染

物的结构和反应性的差异，这也与活性物质1O2 和
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图 10    反应初始 pH 对 Cu-N5/PMS 体系降解 TCH（a）降解效率，（b）反应动力学常数 kobs；

Cu-N5/PMS 体系对不同污染物的（c~d）降解效率

Fig. 10    Effect of initial pH of reaction on (a) degradation efficiency and (b) reaction kinetic constants of Cu-N5/PMS system

for the degradation of TCH. Degradation efficiency of Cu-N5/PMS system for different pollutants (c-d)
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高价金属具有选择性催化特性相一致[39]。

通过电感耦合等离子体（ICP）技术分析了反

应后 Cu-N5 的 Cu+和 Cu2+浸出率。测试结果表明，

Cu-N5 的 Cu离子浸出率为 0.335 mg/L，符合《铜、

镍、钴工业污染物排放标准》（GB 25467—2010）中
总铜的直接排放限值（1 mg/L）。 

2.4    机理分析

SO•−
4

SO•−
4

通过添加猝灭剂对比实验，分析在 Cu-N5/
PMS/TCH降解反应体系中可能存在的活性氧物

种和反应机理。选择甲醇（MeOH）作为 、·OH
的猝灭剂，叔丁醇（TBA）作为·OH的猝灭剂，糠醇

（FFA）作为1O2 的猝灭剂，二甲基亚砜（DMSO）作

为高价金属氧物种的猝灭剂，在 [MeOH]=[TBA]=
[FFA]=[DMSO]=40 mmol/L的条件下进行自由基

猝灭实验。结果如图 11（a）（b）所示。MeOH和

TBA对降解效率几乎没有抑制，说明以 ，·OH
为主的自由基途径并非主要途径；FFA猝灭条件

下 TCH的降解效率下降至 38.23%，受到了较大的

抑制；同时在 DMSO存在条件下，降解效率进一

SO•−
4

步抑制到 24.23%，说明降解体系中可能存在高价

金属。由于甲基苯基亚砜（PMSO）可通过高价

金属介导的氧转移途径被氧化为甲基苯基砜

（PMSO2），因此，为了进一步证实 Cu(Ⅲ)的存在，

在一个系统中使用 PMSO（1 mmol/L）作为探针，

同时监测 PMSO的去除和 PMSO2 的生成（用形成

的 PMSO2 与减去的 PMSO的摩尔比 η 表示），然

后量化 PMSO2 的产率，结果如图 11（c）所示。在

60 min内，约 0.065 7 mmol/L的 PMSO被除去，相

应的 PMSO2 迅速生成。经过计算，PMSO2 的产率

约为 100%，这表明 Cu（Ⅲ）确实存在并发挥了作

用。根据淬灭实验结果，·OH和 的贡献率分

别约为 9.8% 和 2.6%，表明 Cu-N5/PMS体系以非

自由基途径为主。然而，由于竞争位点吸附，可能

会对结果产生假阳性误判，特别是1O2 的淬灭剂

（FFA、l-组氨酸、NaN3 等）可直接与 PMS发生反

应，从而影响淬灭实验结果的准确性，因此在该

Cu-N5/PMS体系中，1O2 的计算贡献值虽然被计算

为 48.21%，但该数值高于实际值。
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图 11   （a）自由基猝灭实验，（b）不同猝灭剂对 kobs 的影响，（c）PMSO 在 Cu-N5/PMS 体系的转化

Fig. 11    (a) Radical quenching experiments. (b) Effect of different quenching agents on kobs.

(c) Conversion of PMSO in Cu-N5/PMS system
 

结合实验和表征分析，该反应体系主要由非

自由基和电子转移途径组成，活性物种主要包括
1O2 和高价铜物种。

SO•−
4

SO•−
4

基于自由基猝灭实验，研究发现对于

与·OH的猝灭剂对反应几乎没有抑制作用，因此

自由基在反应中可能充当了中间体而并非最终活

性氧物种。 作为中间体在反应过程中促进

Cu0/Cu+/Cu2+的氧化还原反应。XPS的分析表明，

Cu-N5 中含有一定比例的吡啶 N和石墨 N。吡啶

N能有效促进 PMS的吸附，引起相邻碳原子电负

性改变，形成路易斯碱基；石墨 N的成功掺杂形成

了 π电子共轭结构，容易在生物炭表面形成电子

密度差，诱导电子攻击 PMS的 O—O键，从而促

进电子转移以及1O2 的生成[40]。Cu0 和 Cu+通过生

物炭载体作为电子通道将电子转移到吸附的

PMS上。在电子转移过程中，PMS上 O—O键的

裂解有利于高价铜氧物种和1O2 的合成。同时

pH的影响因素实验也说明了反应受 pH的影响较

小，有力证明1O2、Cu（Ⅲ）和电子转移的非自由基

途径为 TCH降解的主要途径。因此分析了在 Cu-
N5/PMS/TCH体系中可能发生以下反应过程。

Cu0+HSO−5 → CuI+SO•−
4 +OH− （4）
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CuI+HSO−5 → CuII+SO•−
4 +OH− （5）

CuII+HSO−5 → CuI+SO•−
5 +H+ （6）

HSO−5 → SO•−
5 +H++ e− （7）

2SO•−
5 → S2O2−

8 +
1O2 （8）

2SO•−
5 +H2O→ 2HSO−4 +1.51O2 （9）

TCH+ 1O2
Cu0/Cu1/Cu2

−−−−−−−−→ 小分子有机物 （10）

CuI+HSO−5 → CuIII+SO2−
4 +OH

− （11）

TCH+CuIII→ CuII+小分子有机物 （12）

HSO−5
SO•−

4 SO•−
5

SO•−
5

SO•−
4

根据表征分析、实验结果和相似的研究案例，

Cu-N5/PMS/TCH体系反应过程：PMS吸附在生物

炭表面的 Cu位点，Cu0/Cu+与吸附的 发生电

子转移生成 和 ，形成了 Cu0/Cu+/Cu2+ 的循

环反应。同时 继续反应生成1O2。此外，另一

种 PMS可与 Cu（I）反应，通过双电子转移过程产

生高价金属 Cu（III），并参与 TCH的降解。

在反应体系中充当中间态物质，Cu0/Cu+/Cu2+介导

的电子转移途径和加速生成的1O2 以及高价金属

Cu（ III）组成的非自由基途径为 Cu-N5/PMS/TCH
系统中 TCH的主要降解机制。 

3    结　　论

本研究利用核桃壳作为前驱体，通过添加铜

盐、双氰胺、氯化铵成功制备了氯化铵改性的铜

氮共掺杂生物炭（Cu-N5）用于活化 PMS降解

TCH。在实验和表征中对材料的形貌特征、理化

特性、催化性能和反应机理进行了研究。主要结

论如下：

（1）与 BC、Cu-Np、Cu-N4 相比，Cu-N5 通过改

性和共掺杂作用在表面形貌上形成了多孔结构和

部分层状结构，有利于 Cu在生物炭表面稳定掺杂

和锚定。Cu-N5 存在 CuO和 Cu2O的晶面，改性之

后的结晶度较高。Cu-N5 上的 N大部分以吡啶

N和吡咯 N形式存在，能够稳定表面 Cu元素，少

量的石墨 N反应过程中的电子转移。

（2）Cu-N5 相较于 BC、Cu-Np 和 Cu-N4 有着更

高效的 PMS活化效率 ，对 TCH的降解效率在

79% 左右，且吸附作用贡献较少。酸洗处理对降

解抑制效果较低，表明 Cu-N5 表面结构稳定，游离

的 Cu较少。

（3）Cu-N5/PMS/TCH体系最具经济性的最佳实

验条件：Cu-N5 投加量 0.2 g/L, PMS浓度 1.0 mmol/L，
TCH 10 mg/L，pH=7.0。

SO•−
4（4） Cu-N5/PMS/TCH的 反 应 过 程 中 和

·OH的自由基途径几乎没有直接贡献作用；主要

的活性氧物种是 Cu0/Cu+/Cu2+介导的电子转移途

径和以 Cu（Ⅲ）、 1O2 为主的非自由基途径，Cu0/
Cu+/Cu2+的循环氧化还原加速了反应过程。

HCO−3

（5）Cu-N5/PMS抗无机阴离子和天然有机质

（腐殖质，HA）的能力较强，仅在高浓度 HA的条

件下，降解速率才受到明显抑制。 存在条件

加速了 TCH的降解。同时 Cu-N5 的 Cu离子浸出

率为 0.335 mg/L，符合《铜、镍、钴工业污染物排

放标准》（GB 25467—2010）中总铜直接排放限

值（1 mg/L）。催化剂 Cu-N5 具有在实际水环境中

应用的潜力。
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