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原位产过氧化氢光芬顿体系 g-C3N4/CQDs/
Fe2+对土霉素的降解：机制、降解路径和毒性
变化分析

石建惠* , 石家汀, 蒲凯凯, 赵婷
 

( 太原理工大学　环境科学与工程学院，山西 030024 )

摘    要 ：芬顿反应是一种通过 Fe2+催化 H2O2 分解生成羟基自由基 (•OH) 的氧化工艺，因其•OH 生成速率快

和操作简单等优点被广泛应用于废水中有机污染物的降解，然而存在需要外部加入 H2O2 和 pH 适用范围窄

的缺陷限制其进一步应用。为解决以上问题，通过外加 Fe2+活化复合光催化剂石墨相氮化碳/碳量子点 (g-

C3N4/CQDs) 原位生成的 H2O2，构建了 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系，避免了 H2O2 在储存和运输过程中的

潜在风险，并扩宽了反应的 pH 值范围。该体系对土霉素 (OTC) 的降解表现出优异的活性，在 g-C3N4/CQDs

投加量为 120 mg，OTC 初始浓度为 20 mg·L−1，Fe2+投加量为 0.36 mmol·L−1，OTC 的初始 pH 为 7 时，其降解

效率高达 97%。基于自由基捕获、•OH 的生成变化测定及与 H2O2 生成过程的对比等实验，证明 g-C3N4/

CQDs/Fe2+光芬顿降解 OTC 优异的活性，主要来源于 Fe2+活化原位 H2O2 产生的•OH 活性物种。进一步地，

OTC 降解的中间产物也通过质谱联用仪检测分析，并推断出 OTC 被降解的可能路径。此外，通过测量光密

度 (OD 600) 值获得细菌的生长曲线，结果表明随着 g-C3N4/CQDs/Fe2+降解 OTC 的进行，其反应溶液的毒性是

逐渐减小的。最后，与外加 H2O2 传统芬顿体系降解 OTC 进行了对比分析，结果表明该光芬顿体系基本能够

达到传统芬顿降解 OTC 的效果，且不受 pH 值范围的限制，为改善芬顿反应在实际废水处理中的应用提供了

新的思路。
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Degradation of oxytetracycline by the in situ hydrogen peroxide-producing photo-Fenton

system g-C3N4/CQDs/Fe2+: Mechanism, degradation pathway and toxicity change analysis

SHI Jianhui* , SHI Jiating , PU Kaikai , ZHAO Ting

(College of Environmental Science and Engineering, Taiyuan University of Technology, Taiyuan 030024, China)

Abstract：Fenton reaction is an oxidation process that generates hydroxyl radicals (•OH) through the decomposition of

H2O2 catalyzed by Fe2+, which is widely used for the degradation of organic pollutants in wastewater because of its fast

•OH  generation  rate  and  simple  operation.  In  this  study,  the  g-C3N4/CQDs/Fe2+ photo-Fenton  system  was  con-

structed by adding Fe2+ activated composite photocatalyst graphite phase carbon nitride/carbon quantum dots (g-

C3N4/CQDs) to generate H2O2 in situ, which avoids the potential risk of H2O2 during storage and transportation, and

broadens the pH range of the reaction. The system showed excellent activity for the degradation of oxytetracycline 
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(OTC) with a high degradation efficiency of 97% at a g-C3N4/CQDs dosing of 120 mg, an initial OTC concentration of

20  mg·L−1,  an  Fe2+ dosing  of  0.36  mmol·L−1,  and  an  initial  pH  of  7  for  OTC  solution.  The  excellent  activity  of

g-C3N4/CQDs/Fe2+ photo-Fenton degradation of OTC based on experiments such as radical capture, determination of

changes in the generation of •OH and comparison with the H2O2 generation process was demonstrated to be mainly

derived  from  the  •OH  active  species  generated  by  Fe2+ activation  of  in  situ  H2O2 production.  Further,  the  inter-

mediate products of OTC degradation were detected and analyzed by mass spectrometry, and the possible degrada-

tion paths of  OTC were inferred.  In addition,  by measuring the optical  density  (OD600)  value to obtain the growth

curve of bacteria, the results showed that the toxicity of the reaction solution gradually decreased with the degrada-

tion  of  OTC  by  g-C3N4/CQDs/Fe2+.  Finally,  compared  with  the  conventional  Fenton  system  with  the  addition  of

H2O2 to degrade OTC, the results showed that the photo-Fenton system can basically achieve the effect of conven-

tional  Fenton,  and  it  is  not  limited  by  the  pH  range  which  provides  a  new  idea  for  improving  the  applica-

tion of Fenton reaction in actual wastewater treatment.

Keywords：  photo-Fenton；photocatalysis；in-situ H2O2；oxytetracycline；degradation path；toxicity analysis

随着社会经济的不断发展，人类在医疗、畜

牧业和农业等领域对四环素类抗生素的需求量日

益增加，其中土霉素 (OTC) 因其广谱活性和低成

本被广泛应用 [1]。但在人体和动物代谢过程中大

部分 OTC 被排出体外，导致其在水体和沉积物中

大量积累，抑制微生物的生长，诱导耐药菌的产

生，进而给生态系统和人类健康带来了巨大风险。

而 OTC 是由多个电离官能团的四原子环组成的复

杂分子结构，并具有高稳定性和低生物降解性，

导致废水中的 OTC 难以用传统技术完全降解 [2]。

目前，高级氧化技术 (AOPs) 通过产生高活性

自由基，对难降解有机污染物表现出高反应性和

低选择性作用，已广泛用于水体中抗生素的降解，

具有很高的应用潜力 [3]。其中，传统芬顿反应作

为 AOPs 的一种深度氧化技术，涉及 Fe2+和过氧化氢

(H2O2) 反应产生高氧化活性的羟基自由基 (•OH)，

操作简单、条件温和、•OH 生成速率快，具有优越

的效率和技术可行性 [4]，在处理污染物领域发挥

了巨大作用，许多研究者开展了相关的研究工作[5]。

然而，传统芬顿技术存在明显的缺点 [6]：一

方面，需要外部加入过量的 H2O2
[7]。H2O2 性质极

不稳定，且容易发生爆炸和分解，在生产、储存、

运输和使用方面均存在巨大的安全风险。因此，

我们设想将原位生产的 H2O2 引入芬顿体系 [8]。目

前 H2O2 主要由蒽醌法、直接合成法和电化学合成

法合成，但大部分是多步骤操作，且需要消耗大

量能源和有机溶剂 [9]。近年来光催化生产 H2O2 具

有安全高效、环境友好和低成本等优点，成为一

种很有前途的 H2O2 生产方法。Zhou 等 [10] 制备出

具有分级孔隙和理想能带的超薄石墨相氮化碳 (g-

C3N4) 纳米片高效光催化生产 H2O2，生成速率约

为块体 g-C3N4 的 7 倍。本课题组 [11-12] 先前的工作

也证明石墨相氮化碳/碳量子点 (CQDs) 在可见光

下表现出优异的光催化产 H2O2 能力。因此，欲

在 g-C3N4/CQDs 原位生成 H2O2 的基础上，通过外

加 Fe2+构成光芬顿体系来降解污染物。另一方面，

需要严格的 pH 控制 [13]。传统芬顿反应 pH 值的适

用范围较窄，通常 pH 在 2.5~3.5 范围内才能发挥

其优异的催化活性，导致废水必须通过额外的酸

化过程，用大量酸进行芬顿预处理，这就大大地

增加了处理成本 [14]。为了满足实际应用，有必要

拓宽 pH 值范围。Jiang 等 [15] 构建的 CdS/还原氧化

石墨烯 (rGO)/Fe2+原位产 H2O2 光芬顿体系对苯酚

的降解活性可达 97%，同时基于 rGO 的高官能团

克服了降解过程对 pH 的敏感性，使反应体系在

pH=4~6 范围内均表现出良好的降解活性。

综上分析，本文设计并构建了 g-C3N4/CQDs/Fe2+

光芬顿体系，该体系中 g-C3N4/CQDs 在可见光下

高效产生 H2O2 (0.71 mmol·L−1·h−1·g−1)，随后 Fe2+原

位将其活化生成 •OH 活性物种，进而实现了对

OTC 的高效降解。该体系的构建成功地避免了外

加 H2O2 的风险，并实现了在宽 pH 值范围下发生

芬顿反应。本文主要研究了以下三方面的内容：

(1) 探究光催化剂 g-C3N4/CQDs 的投加量、OTC 初

始浓度、Fe2+投加量、OTC 的初始 pH 等因素对光

芬顿降解 OTC 的影响；(2) 提出原位产 H2O2 的 g-

C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿反应降解 OTC 的机制；(3) 测

定分析 OTC 降解过程中的中间产物及其生物毒性

变化，并提出 OTC 可能的降解路径。 

1    实验材料及方法 

1. 1    原材料

盐酸、葡萄糖、水杨酸、草酸铵 (AO)、草酸，
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国药集团化学试剂有限公司；三聚氰胺、氨水、

对苯醌 (p-BQ)、AgNO3、异丙醇 (IPA)，天津市大

茂化学试剂厂；七水合硫酸亚铁 (FeSO4∙7H2O)、

乙腈，上海麦克林生化科技股份有限公司；所用

试剂均为分析纯。 

1. 2    实验过程 

1.2.1    材料制备

g-C3N4/CQDs 依据本课题组以往的工作合成[11]。

具体为：首先在加热后的去离子水中加入 15 g 三

聚氰胺，冷却至室温后缓慢加入 15 mL 的盐酸溶

液，搅拌 30 min 后干燥得到盐酸三聚氰胺。然后

将盐酸三聚氰胺在马弗炉中以 5℃·min−1 的加热速

率在 550℃ 下煅烧 3 h，研磨得到 g-C3N4。其次是

CQDs 的制备，在 50 mL 去离子水中加入 9 g 葡萄

糖，搅拌至溶解后加入  50 mL 氨水，随后进行

2 h 的超声处理。然后加入盐酸调节 pH 至中性，

得到 CQDs 溶液。最后，通过水热法将 CQDs 负

载于 g-C3N4 表面，将 1 g g-C3N4 和 25 mL CQDs 溶

液在室温下搅拌  6 h，然后转移到聚四氟乙烯高压

反应釜中，在 180℃ 的条件下反应  8 h，洗涤干燥

后得到 g-C3N4/CQDs。 

1.2.2    原位产 H2O2 光芬顿体系 g-C3N4/CQDs/Fe2+

的搭建与评价

通过降解 OTC 分析评价 g-C3N4/CQDs/Fe2+体

系中 Fe2+活化原位产 H2O2 的光芬顿催化活性，如

图 1 所示；通过分析降解中间产物研究其降解路

径和生物毒性变化；对比分析该光芬顿体系与外

加 H2O2 传统芬顿降解 OTC 的效果；通过活性物

种捕获实验及对降解过程中的•OH 的生成变化测

定实验分析该光芬顿体系降解 OTC 的主要活性物

种；通过对 OTC 的循环降解实验分析评价该光芬

顿体系的稳定性。 

1.2.3    分析方法

(1) H2O2 性能测试：将一定量的 g-C3N4/CQDs

分散到 100 mL 去离子水中，在黑暗条件下搅拌

30 min 以达到吸附-解吸平衡。然后在 300 W 氙灯

照射 (λ > 420 nm) 下进行  120 min 的光反应，每隔

30 min 取样 1 次，过滤去除催化剂。通过草酸钛

钾法测定 H2O2 的浓度：H2O2 在酸性介质中与草

酸钛钾反应形成稳定的橙色复合物，在波长 400 nm

处有最大吸收。

(2) 降解 OTC 光催化性能测试：将一定量的 g-

C3N4/CQDs 分散在 100 mL 一定浓度的 OTC 溶液

中，在黑暗中搅拌 30 min 以达到吸附-解吸平衡。

之后加入 FeSO4∙7H2O 作为光芬顿体系的 Fe2+铁源，

在 300 W 氙灯照射 (λ > 420 nm) 下进行 120 min 的

光反应，每隔 30 min 取样 1 次，过滤去除催化剂。

通过 HPLC (色谱柱型号：Shim-pack GIST C18) 测

定 OTC 的浓度，测试条件如下：有机相 (乙腈) 和

水相 (草酸，0.01 mol·L−1) 的体积比为 3 ∶ 7，检测

波长为 356 nm，流速为 1 mL·min−1，进样量 10 μL。

在循环实验中，离心收集反应后的催化剂并用去

离子水和乙醇洗涤，之后每个循环实验中都需要

添加新的 FeSO4∙7H2O。

(3)  •OH 的生成变化测定：通过水杨酸分光

光度法测定了降解过程中的•OH。测定原理是基

于水杨酸捕获 •OH 生成的 2, 3-二羟基苯甲酸和

2, 5-二羟基苯甲酸，二者在波长 510 nm 处有最大

吸收[16]。具体过程如下：每隔 30 min 取样 1 次，过

滤去除催化剂，加入水杨酸 -乙醇溶液，在波长

510 nm 处测定其吸光度值，进而测定•OH 的浓度。

(4)  OTC 降解中间产物的测定：利用 LC-MS

(色谱柱：Eclipse Plus C18 100 mm×4.6 mm，3.5 μm)

分析 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系降解 OTC 的中

间产物。流动相：A(0.1% 甲酸水)∶B(乙腈)= 8∶2；

进样量：10 μL；喷雾电压：正离子 3.8 kV；毛细

管温度：320℃；辅助气温度：300℃；扫描范围：

50~600 m/z。

(5) 毒性评价方法：g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿
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H2O

H2O2
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Fe2SO4·7H2O

1

2
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4

5

g-C3N4/CQDS
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•OH

1. Light source switch; 2. Magnetic stirrer; 3. Reaction solution (Graphite

phase carbon nitride/carbon quantum dots (g-C3N4/CQDs)-

oxytetracycline (OTC)-Fe2+); 4. Photocatalytic reaction chamber;

5. Xenon lamp steady current power supply

图 1    实验装置

Fig. 1    Experimental apparatus
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降解 OTC 中间产物的生物毒性是以大肠杆菌 (E.

coli) 作为受试菌体进行的毒性检测。具体方法为：

分别采用空白组 (Luria-Bertani  (LB) 培养基 )、对

照组 (LB 培养基 +20 mg·L−1 OTC 溶液 ) 和 g-C3N4/

CQDs/Fe2+光芬顿降解 30 min、60 min、90 min 和

120 min 后的反应溶液 (LB 培养基+不同取样时间

反应液 ) 培养大肠杆菌 12 h，之后连续测定后

12 h 的光密度 (OD600) 值来进行生物毒性判断。 

2    结果与讨论 

2. 1    g-C3N4/CQDs 的合成

所制备样品的 XRD 图谱如图 2(a) 所示， g-

C3N4 显示出 13.1°和 27.4°两个主要的特征峰，对

应其 (100) 和 (002) 晶面，分别代表 g-C3N4 的七嗪

环结构和芳香环内的层间堆叠结构 [17]。而掺杂

CQDs 后仍存在着 g-C3N4 的特征峰，说明 CQDs

的负载并没有破坏 g-C3N4 的结构，但峰强度有所

下降，这主要是由于 CQDs 在 g-C3N4 表面的覆盖，

并且在 10.6°处出现了一个新的峰值，是由于通过

水热反应将 g-C3N4 与 CQDs 结合时，部分 g-C3N4

核心结构被破坏而形成了平面内六边形结构。此

外，在 12.2°所出现的新峰是由 13.1°(100) 信号转

化而来，这可能是由于三均三嗪环结构的重要连

接基 N−(C)3 的氧化所构成 [18]。图 2(b) 为所制备

样品的 FTIR 图谱。由于 g-C3N4 的三嗪环结构所

致在 808 cm−1 均存在特征峰。在 1 200~1 650 cm−1

处的吸收带是指 g-C3N4 杂环的 C−N 和 C=N 伸

展振动 [19]。此外，3 100~3 400 cm−1 的宽吸收带则

对应于氨基 (N−H) 和催化剂表面吸附的羟基

(C−OH)。 CQDs 的 特 征 振 动 出 现 在 1 080 cm−1

(C−O)、 1 400 cm−1(C−H)、 1 610 cm−1(C=C) 和

1 732 cm−1(C=O)。 并 且 由 于 CQDs 表 面 羟 基

(−OH) 的存在，g-C3N4/CQDs 在 3 100~3 400 cm−1

的吸收带被加强 [20]。图 2(c) 和图 2(d) 为所制备样

品的 TEM 图像。可以看出 g-C3N4 具有明显的二

维块体结构，且由于 HCl 气体的释放而呈现出明

显的多孔结构。g-C3N4/CQDs 保留了 g-C3N4 的多

孔二维块体结构，CQDs 均匀地分散在其表面上。

总之，通过 XRD、FTIR 和 TEM 的结果证明了 g-

C3N4/CQDs 光催化剂被成功合成。 

2. 2    g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系对OTC 的降解活性

g-C3N4/CQDs/Fe2+体 系 中 复 合 光 催 化 剂 g-

C3N4/CQDs (此时不添加 Fe2+) 生成 H2O2 的结果如

图 3(a) 所示，g-C3N4/CQDs 在可见光照射下反应

120 min，生成的 H2O2 浓度可以达到 0.17 mmol·L−1。

之后，通过在 g-C3N4/CQDs 的悬浮液中外加 Fe2+，

构建了可见光下原位产 H2O2 的 g-C3N4/CQDs/Fe2+

光芬顿体系，并研究了该体系及不同对比条件下

对 OTC 的 光 芬 顿 降 解 能 力 ， 结 果 如 图 3(b)、

图 3(c) 所示。由结果可知，仅在光照条件下，无

g-C3N4/CQDs 和 Fe2+参与时，反应 120 min 后 OTC

的降解效率仅达到 14%。仅在反应体系中加入 g-

C3N4/CQDs，OTC 的降解效率也仅仅为 16%。仅

加入 Fe2+时，由于一定的絮凝作用，OTC 的降解

效率约为 31%。当加入 Fe2+，g-C3N4/CQDs/Fe2+在

黑暗条件下反应 120 min，OTC 能够去除约 34%。

而在 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系中，OTC 降解

效率可高达 97%，该体系中 OTC 的光催化降解符

合二级动力学方程 [16]：

C−1−C−1
0 = kt (1)

式中：C0 为 OTC 的初始浓度；C 为 t 时刻后 OTC

浓度；二级速率常数 k=0.011 mg·L−1·min−1。

结果表明，OTC 在光照下是比较稳定的，不

易发生自身降解 [21]。而仅仅依赖 g-C3N4/CQDs 对

OTC 的光催化降解作用，其降解效果也不理想。

仅加入 Fe2+时，Fe2+浓度较小，虽没有产生明显的

絮凝体，但也会起到一定的去除作用。同时发现

g-C3N4/CQDs/Fe2+在黑暗条件下由于 g-C3N4/CQDs

无法产生 H2O2 形成芬顿体系，降解效率也远远小

于光芬顿体系。但是，g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿

 

10 20 30 40 50 60 70 80

2θ/(º)

g-C3N4/CQDs

PDF#87-1526

(a)

(c) g-C3N4 (d) g-C3N4/CQDs

g-C3N4

4 000 3 000 2 000 1 000

Wavenumber/cm−1

(b)

1
 7

3
2

1
 6

1
0

1
 4

0
0

1
 0

8
0

8
0
8

g-C3N4/CQDs

g-C3N4

100 nm 100 nm

CQDs

In
te

n
si

ty

T
ra

n
sm

it
ta

n
ce

图 2    g-C3N4 和 g-C3N4/CQDs 的 XRD 图谱 (a) 和 FTIR 图谱 (b)；

g-C3N4 (c) 和 g-C3N4/CQDs (d) 的 TEM 图像

Fig. 2    XRD patterns (a) and FTIR spectra (b) of g-C3N4 and g-

C3N4/CQDs; TEM images of g-C3N4 (c) and g-C3N4/CQDs (d)
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体系可以使 OTC 几乎达到完全降解。更重要地是，

g-C3N4/CQDs/Fe2+对 OTC 降解效率的增加与 g-C3N4/

CQDs 光催化生成 H2O2 量的增加是呈正相关的，

可见 OTC 的降解效率主要依赖于 Fe2+和 g-C3N4/

CQDs 原位生成的 H2O2 之间的相互作用。 

2. 3    g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系降解 OTC 的影响

因素优化

g-C3N4/CQDs/Fe2+ 体系中 g-C3N4/CQDs 的投

加 量 对 OTC 降 解 的 影 响 如 图 4 所 示 ， 随 着 g-

C3N4/CQDs 投加量的增加，OTC 的降解效率呈先

上升后下降的趋势。当 g-C3N4/CQDs 投加量为

120 mg 时，OTC 的降解效率达到最大值，为 95%，

其二级速率常数为 0.008 mg·L−1·min−1。而 g-C3N4/

CQDs 的 投 加 量 为 80 mg、 100 mg 和 140 mg 时 ，

OTC 的降解效率分别为 79%、90% 和 84%，二级

速率常数分别为 0.001、0.003 和 0.002 mg·L−1·min−1。

产生上述结果的原因可能是由于随着 g-C3N4/

CQDs 投加量的增加，可产生更多的 H2O2 参与光

芬顿过程，如图 4(d) 所示，但过量的光催化剂可

能会在悬浮液中过度聚集，增加反应溶液的浊度，

从而影响可见光的透射率并降低可见光的吸收率[22]，

进一步影响降解效果。因此，光催化剂 g-C3N4/

CQDs 最佳的投加量为 120 mg。

为了更好地评估 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体

系的催化活性，选择不同浓度的 OTC 溶液作为目

标污染物，如图 5 所示。随着 OTC 的初始浓度从

10 mg·L−1 增加到 30 mg·L−1，光催化降解效率先升

高后降低，降解效率依次为 93%、95%、97% 和

84%，二级速率常数分别为 0.005、 0.008、 0.011

和 0.002 mg·L−1·min−1。其中，OTC 溶液的初始浓

度为 10、15 和 20 mg·L−1 时，三者的降解效果相差

不大。但当浓度继续增加到 30 mg·L−1，降解效果

明显下降，这是由于催化剂的表面积是一定的，

则活性中心也是有限的，当 OTC 的浓度增大时，

活性中心不变或被中间产物占据，导致活性部位

相对减少，从而造成反应速率降低 [23]。为了体现

g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系优越的降解能力，

OTC 溶液的初始浓度被定为 20 mg·L−1。

通常，Fe2+浓度是影响传统芬顿工艺中有机污

染物降解效率重要的影响因素。因此，在 g-

C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿降解 OTC 的实验中，加入

了浓度分别为 0.18、 0.36、 0.54 和 0.72 mmol·L−1

的 Fe2+，实验结果如图 6 所示。随着 Fe2+的浓度

从 0.18 mmol·L−1 增加到 0.36 mmol·L−1，OTC 的降

解效率也随之增加，但当 Fe2+的浓度进一步增加，从

0.36 mmol·L−1 增加到 0.72 mmol·L−1，降解效率依次

降低，分别为 85%、97%、89% 和 79%，其二级速率

常数分别为0.002、0.011、0.003、0.001 mg·L−1·min−1。

原因是过量的 Fe2+可能消耗活性物种，它可以被

•OH 氧化生成 Fe3+和 OH− (Fe2++•OH→Fe3++OH−)[24]。

因此，选择 0.36 mmol·L−1 作为最佳 Fe2+浓度。

OTC 溶液的初始 pH 值 (pH=3、5、7、9、11)

通过 HCl 和 NaOH 来调节。由图 7 可以观察到，g-

C3N4/CQDs/Fe2+在不同初始 pH 值条件下均对 OTC

表现出良好的降解活性。当初始 pH=7 时，OTC

的降解效率最优，可达到 97%，二级速率常数

k=0.011  mg·L−1·min−1。 当 初 始 pH 值 为 3、 5、 9、

11 时，g-C3N4/CQDs/Fe2+对 OTC 也表现出较理想

的降解活性，降解效率分别为 88%、 87%、 87%

和 86%，二级速率常数均低于 0.011 mg·L−1·min−1。
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图 3    (a) g-C3N4/CQDs 光催化生产 H2O2 的能力；g-C3N4/CQDs/Fe2+体系对 OTC 的降解曲线 (b) 和降解效率 (c)

Fig. 3    (a) H2O2 photocatalytic productivity of g-C3N4/CQDs; Degradation curves (b) and degradation rate (c) of OTC by g-C3N4/CQDs/Fe2+ system
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由此可见，与传统芬顿体系相比，该光芬顿体系

可在较宽的初始 pH 范围内均有良好的催化性能，

拓宽了其 pH 的应用范围。一方面，这是由于

OTC 在不同 pH 的水溶液中呈现不同的形态，随

着 pH 的增加主要有 H3OTC+、 H2OTC、 HOTC−、

OTC2−等形式 [25]，而它们对 •OH 的反应性顺序为
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图 4    不同 g-C3N4/CQDs 投加量对 g-C3N4/CQDs/Fe2+体系降解 OTC 的降解曲线 (a)、二级动力学方程 (b)、降解效率 (c)

和不同投加量产 H2O2 的能力 (d)

Fig. 4    Degradation curves (a), second-order kinetic equation (b), degradation rate (c) of OTC with different dosage of g-C3N4/CQDs for

g-C3N4/CQDs/Fe2+ system and ability to produce H2O2 in different dosage (d)
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图 5    不同 OTC 的初始浓度对 g-C3N4/CQDs/Fe2+体系降解 OTC 的降解曲线 (a)、二级动力学方程 (b) 和降解效率 (c)

Fig. 5    Degradation curves (a), second-order kinetic equation (b) and degradation rate (c) of OTC with different initial concentration of

OTC for g-C3N4/CQDs/Fe2+ system
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OTC2−> HOTC−> H2OTC > H3OTC+[26]。而且当  pH 值

较大时，溶液中大量的 OH−易转化为•OH [27]，以

上分析表明碱性条件有利于 OTC 的降解。另一方

面，对于传统芬顿工艺来讲，其反应活性受溶液

pH 值的影响很大，最佳 pH 值为 2.5~3.5。当 pH

过高时，会抑制反应中 Fe2+/Fe3+的循环 [28]。因此

可见，以上两种影响因素对于 OTC 的降解存在着

一种竞争关系。此外，基于课题组之前的研究 [12]

发现，g-C3N4/CQDs 在可见光照射下产生的光生

空穴能够氧化水产生的氢质子，而且 CQDs 上存

在的大量官能团会有一部分氢质子脱落，为反应

溶液提供酸性环境，导致 g-C3N4/CQDs/Fe2+在初

始溶液为中性时，表现出最高的降解活性。同

时，原位产 H2O2 的 g-C3N4/CQDs/Fe2+也可以在宽

的初始 pH 的范围内均对 OTC 表现出良好的降解

活性。
 

2. 4    g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系与传统外加 H2O2

芬顿降解 OTC 的比较

将 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系与传统外加

H2O2 芬顿体系对 OTC 的降解活性进行了比较分

析。g-C3N4/CQDs/Fe2+、外加 H2O2 光芬顿和外加

H2O2 暗芬顿体系对 OTC 的降解效果如图 8(a)~

8(c) 所示，3 种体系对 OTC 的降解效率顺序从大

到小依次为外加 H2O2 光芬顿＞g-C3N4/CQDs/Fe2+＞

外加 H2O2 暗芬顿，降解效率分别为 99%、97%、

82%， 二 级 速 率 常 数 分 别 为 0.029、 0.011 和

0.001 mg·L−1·min−1。其中，原位产 H2O2 的 g-C3N4/

CQDs/Fe2+光芬顿体系对 OTC 的降解效果明显高

于外加 H2O2 暗芬顿体系，这是由于光催化体系能

够产生光生电子，光生电子可以促进 Fe3+向 Fe2+

的转化 [29]，提高芬顿反应的效率。而原位产 H2O2

的 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系与外加 H2O2 光芬

顿体系降解 OTC 效率相差不大，可见原位产

H2O2 光芬顿体系基本能够达到传统光芬顿体系的

效果，但前者的优势是可以避免外加性质极不稳

定的 H2O2，进而降低成本和安全风险 [30]。综上所

述，原位产 H2O2 的 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系

为改进芬顿降解 OTC 提供了新的方向。 

2. 5    OTC 降解的循环稳定性

光催化剂的稳定性对实际降解有机污染物具

有重要意义。通过光芬顿降解循环实验测试光催
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图 6    不同 Fe2+浓度对 g-C3N4/CQDs/Fe2+体系降解 OTC 的降解曲线 (a)、二级动力学方程 (b) 和降解效率 (c)

Fig. 6    Degradation curves (a), second-order kinetic equation (b) and degradation rate (c) of OTC with different concentration of Fe2+

for g-C3N4/CQDs/Fe2+ system
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Fig. 7    Degradation curves (a), second-order kinetic equation (b) and degradation rate (c) of OTC with different initial pH for g-C3N4/CQDs/Fe2+ system
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化剂的稳定性。由图 8(d) 可见，循环４次后，该

体系仍保持较高的光催化活性，OTC 降解效率仅

下降 9％，表明 g-C3N4/CQDs 具有良好的稳定性，

在 4 次循环实验中能稳定地提供原位产生的 H2O2。

在循环实验中，每个循环都添加了新的 Fe2+。 

2. 6    OTC 降解机制

•O−2

利用 p-BQ、 IPA、AgNO3、AO 分别捕获超氧

自由基 ( )、羟基自由基 (•OH)、光生电子 (e−)

和空穴 (h+)，对 g-C3N4/CQDs/Fe2+降解 OTC 和 g-

C3N4/CQDs 产 H2O2 过程进行活性物种捕获实验。

图 9(a) 为 g-C3N4/CQDs/Fe2+体系降解 OTC 的活性

物种捕获实验结果。当在光催化反应中加入

AO 时，光催化活性基本无变化，表示 h+不是该

反应的主要活性物种。当 p-BQ 被添加到反应体

•O−2

•O−2
•O−2

•O−2

系中，光催化活性受到轻微抑制，一方面，由 g-

C3N4/CQDs 降解 OTC 的结果可看出， 作为直

接降解 OTC 的活性物种时无明显作用；另一方面，

作为中间物种参与生成 H2O2 的过程中占比较

小 ( +2H++e− →H2O2)，与 g-C3N4/CQDs 产 H2O2

的捕获实验相符 (图 9(b))，因此导致参与光芬顿

降解过程中 的作用较弱。而在 AgNO3 的存在

下，降解速率急剧下降，这是由于捕获 e−使 g-

C3N4/CQDs 产 H2O2 的量急剧下降，导致该反应体

系没有产生足够的•OH 来降解 OTC，表明 e−是降

解 OTC 的主要参与者。对于 IPA 存在的条件下，

OTC 的降解效率也大幅度下降，表明•OH 是降解

OTC 主要的直接活性物种。同时可以观察到，捕

获•OH 后，g-C3N4/CQDs 产 H2O2 的量是基本无变
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图 8    g-C3N4/CQDs/Fe2+体系对比传统外加 H2O2 芬顿体系降解 OTC 的降解曲线 (a)、二级动力学方程 (b) 和降解效率 (pH=7，0.36 mmol·L−1 Fe2+，

0.17 mmol·L−1 H2O2) (c) ；(d) g-C3N4/CQDs/Fe2+体系降解 OTC 的稳定性测试结果

Fig. 8    Degradation curves (a), second-order kinetic equation (b) and degradation rate of OTC with g-C3N4/CQDs/Fe2+ system compared with the

traditional plus H2O2 Fenton system (pH=7, 0.36 mmol·L−1 Fe2+, 0.17 mmol·L−1 H2O2 ) (c) ; (d) Stability test results of g-C3N4/CQDs/Fe2+ system for

degradation of OTC
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化的，说明在原位生成 H2O2 的过程中，•OH 发挥

的作用是可以忽略的。因此推测，•OH 主要由 Fe2+

和 g-C3N4/CQDs 原位产 H2O2 构成的芬顿体系产生。

为了进一步验证 •OH 的产生来源，进行了

•OH 的生成变化测定实验。图 9(c) 可以发现无

Fe2+时，光催化剂 g-C3N4/CQDs 几乎不产生•OH。

但对于 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系，随着反应的

进行，•OH 含量逐渐增多，远远高于 g-C3N4/CQDs

产生的，且•OH 的生成量变化与 g-C3N4/CQDs 反

应过程中 H2O2 生成量的变化曲线趋势基本吻合，

表明 Fe2+与 g-C3N4/CQDs 的结合有利于•OH 的生

成。同时将 g-C3N4/CQDs 体系中 H2O2 的生成、g-

C3N4/CQDs/Fe2+体系 •OH 的生成及 g-C3N4/CQDs/

Fe2+光芬顿降解 OTC 三者各时间段的结果占比进

行了对比分析，由图 9(d) 可以看出 3 个体系的反

应都主要发生在前 30 min，且每个时间段 3 个体

系反应所占比趋势均相似，这表明 g-C3N4/CQDs

的 H2O2 生成量越多，Fe2+活化 H2O2 就形成更多

的•OH，则 OTC 的降解效率也会相应地大幅度增

加。以上结果再次证明 OTC 的降解是由 Fe2+活化

g-C3N4/CQDs 原位产生的 H2O2 生成的。

基于上述结果，提出 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬

顿降解 OTC 的可能机制，如图 10 所示。光照激

发使复合光催化剂 g-C3N4/CQDs 的光生电子-空穴

分 离 (g-C3N4/CQDs+hν→g-C3N4/CQDs+e−+h+)。 一

方面，光生空穴氧化水产生氢质子 (4h++2H2O→

4H++O2)，另一方面，光生电子迁移到 CQDs 表面

与吸附的氧气发生反应。其中，一部分光生电子
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图 9    不同捕获剂对 g-C3N4/CQDs/Fe2+降解 OTC 的影响 (a) 和 g-C3N4/CQDs 产 H2O2 的影响 (b)；(c) •OH 的生成变化测定实验；(d) g-C3N4/CQDs 产

H2O2、g-C3N4/CQDs/Fe2+体系•OH 生成与 OTC 降解各时间段效果比例图

Fig. 9    Effects of different trapping agents on OTC degradation in g-C3N4/CQDs/Fe2+ (a) and production of H2O2 in g-C3N4/CQDs (b); (c) Experiment for

the determination of changes in the generation of •OH; (d) Proportion of the results of the H2O2 production capacity of g-C3N4/CQDs, the •OH generation

capacity and the effect on degrading OTC of g-C3N4/CQDs/Fe2+ in each time period
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•O−2 •O−2

通过一步双电子反应 (O2+2H++2e− →H2O2)，另一

部分光生电子通过两步单电子反应路径生成 H2O2

(O2+e− → ， +2H++e− →H2O2)。随后，原位生

成的 H2O2 被 Fe2+迅速还原，产生大量的•OH 用于

降解 OTC (Fe2++H2O2→Fe3++OH−+ •OH)。此外，在

•O−2
•O−2

光照的情况下，Fe3+被一部分光生电子还原成 Fe2+，

促进 Fe3+/Fe2+的氧化还原循环 (Fe3++e−→ Fe2+)。最终，

OTC 在•OH 及 h+和 等活性自由基的作用下被

迅速降解为中间体及 CO2 和 H2O (OTC + h+/ /

•OH + H2O → Intermediate products & CO2 + H2O)。
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图 10    g-C3N4/CQDs/Fe2+体系对 OTC 的降解机制

Fig. 10    Mechanism of degradation of OTC by g-C3N4/CQDs/Fe2+ system

 
 

2. 7    OTC 降解路径

为了更好地了解 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体

系对 OTC 的降解途径，使用 LC-MS 检测降解反

应过程的中间产物并推导出以下 OTC 降解的可能

途径，如图 11、图 12 所示。路径 1：基于捕获实

验结果及机制研究可知•OH 为 g-C3N4/CQDs/Fe2+

光芬顿体系降解 OTC 的主要活性物种，而芳香环

是最有利于被•OH 攻击的靶位点之一 [31]。因此，

OTC 的芳香环首先被单羟基化转化形成 OTC 1，

随后，OTC 1 二次羟基化形成 OTC 2[31] 或者脱羰

基形成 OTC 3。同样发现•OH 可以促进脱甲基化、

脱水和去羟基化以破坏碳环结构 [32]。因此推出路

径 2：OTC 脱甲基化形成 OTC 4，然后通过脱水、

脱甲基、脱甲酰基和去羟基化形成 OTC 5[33]。路

径 3：OTC 脱羰基形成的 OTC 6 通过 N-甲基的消

除和开环反应导致 OTC 7 的产生 [34]。然后 OTC 7

羟基化转化形成 OTC 3，或者和 OTC 5 进一步碳

环断裂，活性基团逐渐被去除，直至形成 OTC
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8[35]。最后在进一步的光芬顿氧化反应中，经历开

环、脱水和脱甲基反应产生了小分子有机化合物

(OTC 9~OTC 11)[36-37]，最终可能转化为 CO2 和 H2O。

此外，我们也发现基于芬顿反应降解 OTC 的路径

更倾向于路径 1[33, 38-39]，而以上实验结果也证明

g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿降解 OTC 的主要活性物

种为•OH，与芬顿反应的主要活性物种是相同的，

因此推断该体系降解 OTC 的 3 条路径中，路径 1

为更可能的降解路径。 

2. 8    毒性分析

通过研究空白组 (LB 培养基)、对照组 (LB 培

养基+20 mg/L OTC 溶液) 和 4 组 g-C3N4/CQDs/Fe2+

体系 30、60、90 和 120 min 反应溶液 (LB 培养基+

不同取样时间反应液) 对 E. coli 生长的抑制作用，

进而对 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系降解 OTC 不

同时间产生中间产物的生物毒性进行对比。 g-

C3N4/CQDs/Fe2+体 系 在 不 同 时 间 段 降 解 OTC 的

OD600 值如图 13 所示，各组的 OD600 值由小到大

依次为对照组 (0.11)＜30 min g-C3N4/CQDs/Fe2+组

(0.31)<60 min  g-C3N4/CQDs/Fe2+组 (0.42)＜ 90 min

g-C3N4/CQDs/Fe2+ 组 (0.46)<120 min  g-C3N4/CQDs/

Fe2+组 (0.49)＜空白组 (0.61)。可见，随着降解时

间的增加，g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿降解 OTC 产

生的中间产物对大肠杆菌的生长抑制作用显著降

低，表明 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿降解 OTC 的整

个过程中产生中间产物的毒性是逐渐减小的。 

3    结 论
(1) 通过外加 Fe2+成功活化复合光催化材料

石墨相氮化碳/碳量子点 (g-C3N4/CQDs) 原位生产的

H2O2，构建 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系，解决

了 传 统 芬 顿 技 术 外 加 H2O2 和 窄 pH 值 范 围 的

限制。

(2) g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体系在催化剂 g-

C3N4/CQDs 投 加 量 为 120 mg， OTC 初 始 浓 度 为

20 mg/L， Fe2+投 加 量 为 0.36 mmol·L−1， 初 始 pH

为 7 时，OTC 的降解效率高达 97%，基本能够达

到传统芬顿降解 OTC 的效果。

(3) 通过自由基捕获、•OH 的生成变化测定实

验及与 H2O2 生成过程的对比等实验，证明 g-

C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿降解土霉素 (OTC) 优异的

活性主要来源于光芬顿过程产生的•OH。

(4) 在降解过程中 g-C3N4/CQDs/Fe2+光芬顿体

系降解的中间产物主要由羟基化、脱甲基、脱水

等形成，并且随着时间的增长中间产物的毒性不

断减小。
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图 11    g-C3N4/CQDs/Fe2+体系对 OTC 的 HPLC-MS 和质谱分析

Fig. 11    HPLC–MS and mass spectra of OTC by g-C3N4/CQDs/Fe2+ system
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