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Diethyl phthalate degradation by copper sulfide-activated hydrogen peroxide
WU Gen-hua1, WANG Xiao-lei1,2, FANG Guo-dong2*, WANG Yu-jun2, ZHOU Dong-mei2
（1.School of Chemistry and Chemical Engineering, Anqing Normal University, Anqing 246011，China; 2.Key Laboratory of Soil Environment
and Pollution Remediation, Institute of Soil Science, Chinese Academy of Sciences, Nanjing 210008, China）
Abstract：Phthalates are ubiquitously detected in soil, water, and atmospheric environments, and pose great risks to humans, due to their
potential carcinogenicity, teratogenicity, and hepatotoxicity. Thus, it is urgent to eliminate phthalates from the environment. In this study,
an efficient method was developed to degrade diethyl phthalate（DEP）by using H2O2 activated by CuS. It was found that CuS activated H2O2

decomposition to produce hydroxyl radicals（·OH）, which degraded DEP efficiently; more than 70% DEP（20 mg·L-1）was removed with
1.0 g·L-1 CuS and 20 mmol·L-1 H2O2 after 240 min. The degradation of DEP was enhanced with the increase in H2O2 concentrations. The
underlying mechanism of H2O2 activation and DEP degradation were elucidated via XPS（X-ray photoelectron spectroscopy）, XRD（X-ray
diffraction）, EPR（Electron paramagnetic resonance）. The combined results suggest that surface electron transfer from Cu（Ⅰ）to H2O2 was
the main factor contributing to H2O2 activation and ·OH generation. The findings of this study provide a novel method for the degradation of
organic pollutants in the environment.
Keywords：CuS; H2O2; diethyl phthalate; ·OH; degradation
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摘 要：为发展一种高效去除邻苯二甲酸二乙酯（DEP）的技术，以经过一定处理的硫化铜（CuS）为活化剂，过氧化氢（H2O2）作为氧

化剂，利用CuS活化分解H2O2产生高活性羟基自由基降解邻苯二甲酸二乙酯。DEP浓度利用高效液相色谱定量，CuS表面的元素

价态变化通过XPS（X射线光电子能谱）测试分析，CuS固体通过XRD（X射线衍射）等手段表征，羟基自由基（·OH）通过EPR（电

子顺磁共振）分析。结果表明，CuS可以活化H2O2产生羟基自由基去除DEP，硝酸处理前的 CuS活化H2O2的能力要强于处理后

的 CuS。随着体系中H2O2的浓度不断提高，CuS/H2O2体系去除DEP的能力也不断增强。研究表明，CuS是一类很好的H2O2活化

剂，·OH是该体系降解污染物的主要活性物质。

关键词：CuS；H2O2；邻苯二甲酸二乙酯；·OH；降解
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随着现代农业的发展，邻苯二甲酸酯（Phthalic
Acid Esters，PAEs）在现代农业生产活动中被广泛应

用。农用地膜、肥料的使用以及自然沉降等诸多因素

导致了大量邻苯二甲酸酯类化合物进入土壤[1-3]。研

究表明，我国土壤中 PAEs 的浓度可以达到 0.89~46
mg·kg-1 [4]。北京、西藏、辽宁、福建以及吉林等几个省
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份地膜非回收地区检出的最高 PAEs 污染浓度可达

4.0 mg·kg-1 [5]。南京郊区大棚土壤的总 PAEs污染最

高可达 245 mg·kg-1土（干质量）[6]。PAEs在进入农田

土壤后，可以被作物吸收累积并通过食物链进行传

递，最终危害人体健康[6]。因此，对 PAEs污染进行控

制和修复尤为重要。

目前针对 PAEs污染的修复方法主要有物理、化

学与生物降解等 3类。物理方法主要是利用PAEs的
疏水性，采用吸附性较强的吸附剂通过物理吸附去除

环境中的 PAEs。如 Gao等[7]研究比较了多种碳基吸

附剂（活性炭、生物炭等）对PAEs的吸附，发现活性炭

是一种优秀的PAEs吸附剂。但是物理吸附只能实现

污染物在介质中的转移，不能彻底消除其污染，且吸

附剂必须进行定期更换和再生，处理成本较高[8]。微

生物降解是自然环境条件下 PAEs衰减的主要路径，

前人在不同环境中寻找并分离PAEs高效降解菌方面

也开展了大量研究[9-10]，但是微生物降解PAEs易受环

境条件（温度、pH等）的影响，实际应用的修复效果不

佳、周期较长。近些年，化学方法也常被用于PAEs污
染的修复，如光催化氧化[11-12]、臭氧氧化[13-14]等诸多化

学方法都能实现 PAEs的高效降解，但以上过程操作

复杂，限制了其在修复过程中的大规模应用。因此，

发展一类高效、易于应用的 PAEs污染修复方法尤为

必要。

近年来，化学氧化技术被大量应用于有机污染修

复领域，该技术因反应条件温和、快速高效而备受关

注。化学氧化技术是利用氧化剂的分解产生具有强

氧化能力的自由基，使有机污染物变为小分子和CO2
的技术。基于过氧化氢（H2O2）的化学氧化技术被广泛

应用到有机污染的修复中[15-16]，传统的 Fe2+/H2O2技术

虽然具有反应条件温和、反应速度快等优点[17]，但是该

体系适用pH范围窄，并且Fe2+的使用会导致大量沉淀

物的产生，这就需要花费更多的成本来完成后续处

理[18]。为了克服以上缺点，基于非均相活化剂活化

H2O2的类Fenton被提出并应用，非均相催化剂可以有

效解决 pH作用范围窄、催化剂难回收等问题[19-21]，常

见的如零价铁[22-24]、赤铁矿[25-27]、黏土[28-29]、黄铁矿[30-31]

等都先后被用来活化H2O2去除有机污染物。

目前，非均相催化剂主要存在合成步骤复杂、获

得成本高等缺点。因此，发展一类易获得且成本低的

H2O2催化剂尤为必要。从自然界中存在的大量过渡

金属矿物中筛选出一种乃至多种H2O2催化剂也是一

种可行的方式，如过渡金属硫化矿物黄铁矿被报道可

以活化 H2O2[30-31]。铜基催化剂如 CuO、Cu2+等也曾报

道用来活化 H2O2以去除污染物，常见的含铜矿物如

靛铜矿的主要成分为CuS[32]。但是对于CuS活化H2O2
去除有机污染物的研究鲜有报道。本研究主要采用

商业购买的CuS粉末，利用一定浓度的硝酸对CuS粉

末进行处理，考察了处理前后CuS的基本性质及其活

化 CuS 去除邻苯二甲酸二乙酯（Diethyl phthalate，以
下简称 DEP）的能力，从而发展了一种便宜易得的

H2O2催化剂。

1 材料与方法

1.1 实验材料

硫化铜（CuS，>98％）购自Macklin生化技术有限

公司（中国上海）。邻苯二甲酸二乙酯（DEP，>99.9％）

和5，5-二甲基-1-吡咯啉-N-氧化物（DMPO，97%）购

自 美 国 Sigma-Aldrich 公 司 。 氢 氧 化 钠（NaOH，

97％）、硫酸（H2SO4，98％）、乙醇（EtOH，99％）购自国

药集团化学试剂有限公司。过氧化氢（H2O2，30％）和

四硼酸钠（Na2B4O7，99.5％）购自南京化学试剂有限公

司。HPLC 级甲醇购自百灵威科技有限公司。实验

所有溶液均由超纯水配制。

1.2 材料处理及表征方法

CuS粉末的处理步骤：首先使用 200目筛筛选出

颗粒较小、粗细均匀的CuS固体颗粒；再取 3 g过筛的

CuS粉末加入到 15 mL浓度为 0.1 mol·L-1的硝酸溶液

中，并进行超声处理；离心收集CuS粉末，并多次使用

超纯水进行洗涤直至洗涤后的溶液不再呈蓝色；将洗

涤过后的CuS粉末进行冷冻干燥，而后放入厌氧手套

箱中保存（N2/H2=9/1）。酸洗前的 CuS编号为 F-CuS
（Fresh CuS），酸洗后的编号为 N - CuS（Nitric acid
wash CuS）。

利用日本理学Ultima Ⅳ全自动X射线粉末衍射

仪（XRD）对CuS粉末的晶体结构进行分析，分析条件

为 40 kV和 20 mA的 Cu-Kα辐射源。利用 X射线光

电子能谱（XPS）分析反应前后 CuS表面 Cu和 S的化

学价态，荷电校正标准为C1s峰，在284.8 eV。

1.3 实验及检测方法

反应体系为 100 mL锥形瓶，将其放置于磁力搅

拌器上进行不间断搅拌反应。

反应温度为室温（25±2）℃，分别向锥形瓶中加

入一定量的CuS颗粒、一定浓度的H2O2和初始浓度为

20 mg·L-1的DEP。使用2.0 mmol·L-1硼酸盐缓冲溶液

维持反应体系 pH 为 6.0。 在不同的反应时间点，吸
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取一定体积的液体，并加入体积分数为 10% 的甲醇

终止反应，然后使用 0.22 μm PTFE滤膜进行过滤，再

利用高效液相色谱仪对DEP的残留浓度进行分析。

DEP 浓度通过高效液相色谱仪（HPLC，Agilent
1260）进行测定，色谱柱为 C18 色谱柱（25 cm×4.6
mm，5 μmol·L-1），配备自动进样器，检测器为光电二

极管阵列检测器。色谱流动相由 35％的超纯水和

65％的甲醇组成，流速为 1.0 mL·min-1，检测波长设置

为224 nm。

利用电子顺磁共振波谱仪（EPR，EMX-10/12）分

析体系中产生的自由基，以浓度为 0.1 mol·L-1 的

DMPO为自由基捕获剂。检测波段为 X-波段，微波

功率为 6.33 mW，谐振频率为 9.42 GHz，调制幅度为

1.0 G，调制频率为100 kHz。
铜离子浓度利用原子吸收光谱（Z-2000，Hitachi，

Japan）测定。

2 结果与讨论

2.1 酸洗前后的CuS表征

酸洗前后 CuS的XRD表征结果如图 1所示。未

经过硝酸处理的CuS表面含有大量的CuSO4，这可能

是由于CuS与空气中的氧气、水蒸气长期接触反应的

结果。而酸洗后CuS表面的CuSO4被硝酸溶液去除，

经过硝酸处理后的CuS纯度更高、晶型更好。

图 2 是酸洗前后 CuS 粉末的 XPS 表征结果。可

以看出，酸洗前CuS表面 S的形态主要有 S2-、S2-n 、S0和

S（Ⅳ），其比例分别为 24.7%、25.9%、15.3%和 34.1%，

结合 XRD 的结果，说明酸洗前的 CuS表面存在大量

的 CuSO4，Cu（Ⅰ）和 Cu（Ⅱ）的比例分别为 63.1% 和

36.9%。在经过硝酸洗涤后，S（Ⅵ）峰消失，S2-、S2-n 和

S0 的比例分别为 40.2%、36.9% 和 22.9%，Cu（Ⅰ）比

例为 74.8%、Cu（Ⅱ）的比例为 25.2%，说明表面的可

溶性 CuSO4消失。研究发现经过硝酸洗涤后的 CuS
表面Cu（Ⅰ）比例上升，Cu（Ⅱ）比例下降，这应是表面

CuSO4被纯化的结果。

2.2 酸洗前后CuS活化H2O2去除DEP的效果

在反应温度为室温，催化剂剂量为 1.0 g·L-1，

H2O2浓度为 4.0 mmol·L-1，反应 pH为 6.0，初始DEP浓

度为 20 mg·L-1的条件下，酸洗前后 CuS活化 H2O2去

除 DEP 的能力结果如图 3 所示。在经过 4 h 的反应

后，F-CuS活化 4.0 mmol·L-1 H2O2对 20 mg·L-1DEP的

去除率为 70%，而 N-CuS对同样浓度的 DEP 的去除

率为 28%。利用电子顺磁共振技术，采用DMPO作为

自由基捕获剂，测得不同处理CuS活化H2O2体系产生

的自由基信号如图 4所示。EPR 检测到了 4条间距

相等的峰，且峰高比为 1∶2∶2∶1，该结构的超精细分

裂常数为 aN=aH=14.89 G，这是 DMPO-OH 的特征信

号，表明该体系有·OH产生[33]。F-CuS活化H2O2产生

的·OH信号远强于N-CuS活化H2O2产生的·OH信号。

以上两个事实均说明了 F-CuS活化H2O2的能力

明显强于N-CuS。原因可能是由于 F-CuS表面存在

图1 处理前后CuS的XRD表征

Figure 1 XRD patterns of CuS before and after HNO3 washing
图2 酸洗前后CuS粉末的XPS表征结果

Figure 2 XPS spectra of CuS before and after HNO3 washing
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大量的CuSO4，当利用F-CuS活化H2O2时，CuS表面的

CuSO4会溶解于溶液中并向溶液中释放大量的Cu2+。

Cu2+也可以活化 H2O2以降解有机污染物[34-35]，CuS 在

反应过程中溶出的Cu2+同样会催化H2O2分解。本研

究测量了两种体系过程中Cu2+的溶出，发现F-CuS在

活化过程中释放了高达 401.2 mg·L-1 的 Cu2+，而 N-
CuS 在活化过程中 Cu2+的溶出浓度仅为 8.2 mg·L-1。

F-CuS/H2O2体系中有更多的 Cu2+溶出是该体系产生

自由基效率高于 N-CuS/H2O2体系的原因。除此之

外，Xing等[36]报道了利用过渡金属硫化物增强 Fenton
反应中自由基的产生效率，该过程主要是由于过渡金

属硫化物表面的不饱和 S促进了 Fe3+到 Fe2+的还原，

从而提高了 Fenton体系自由基的产生效率。在 CuS
活化H2O2体系中，CuS表面的不饱和 S应当也会促进

Cu2+还原到Cu+，从而提高了溶液中Cu+催化分解H2O2
产生自由基的能力。

综上，F-CuS催化H2O2的能力优于N-CuS是由于

F-CuS在催化过程中有更多的Cu2+释放，以及高浓度

Cu2+与CuS协同催化H2O2分解。由于未经酸洗的CuS

在反应过程中释放的Cu2+远高于N-CuS，接下来将选

用N-CuS作为催化剂。

2.3 不同浓度H2O2对DEP降解的影响

在室温下，以N-CuS为活化剂并控制剂量为 1 g·
L-1，DEP初始浓度为 20 mg·L-1，反应 pH为 6时，不同

浓度H2O2对DEP降解的影响如图 5所示。H2O2浓度

为 0 mmol·L-1，即单独加入N-CuS时，DEP浓度在 4 h
内基本没有变化，这说明单独的CuS对DEP的吸附较

少。H2O2浓度为 2 mmol·L-1时，DEP在经过 4 h反应

后的去除率为 9%。考虑到H2O2浓度为 4 mmol·L-1时

DEP在 4 h内的去除率为 28%，实验直接将H2O2浓度

提高到 20 mmol·L-1，发现在这一条件下DEP的 4 h去

除率为 71%。继续提高H2O2浓度，DEP在 4 h内的去

除率不断上升。当H2O2浓度分别为 40、60、80 mmol·
L-1时，20 mg·L-1的DEP在 4 h内的去除率分别达到了

80%、83%、95%。随着H2O2浓度的提高，CuS/H2O2体

系去除 DEP 的能力不断增强，最后基本能够实现

DEP的完全去除。

对CuS活化不同浓度H2O2降解DEP的动力学结

果进行一级动力学拟合，结果如图 6所示。随着H2O2
浓度从 2 mmol·L-1提高到 40 mmol·L-1时，拟合得到的

一级动力学常数 Kobs（表观反应动力学常数）从 0.001
min-1提高到了 0.012 min-1，原因是随着H2O2浓度的提

高，CuS/H2O2体系产生自由基的速率越来越快，从而

导致了DEP的降解速率越来越快。当H2O2浓度从 40
mmol·L-1提高到 80 mmol·L-1时，反应速率常数基本

没有变化，原因是由于CuS的剂量一定，其表面的反

应位点也是一定的，在H2O2浓度提高到一定水平后，

H2O2在CuS表面产生自由基的速率就不会再变化，从

而导致了DEP的降解速率基本不变。
图3 酸洗前后的CuS活化H2O2对DEP的降解

Figure 3 Degradation of DEP by H2O2 activated by CuS before
and after HNO3 washing

图4 酸洗前后的CuS活化H2O2的自由基信号

Figure 4 EPR spectra of different reaction systems
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图5 不同浓度H2O2对DEP降解的影响

Figure 5 Effects of H2O2 concentration on DEP degradation in the
CuS/H2O2 system
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2.4 DEP可能的降解路径

本课题组之前对·OH 降解 DEP 做了大量的研

究[37-38]，报道了·OH进攻DEP的 3种方式，即单电子转

移、氢原子转移和形成自由基加合物[37]。在之前的研

究中，通过理论计算和实际实验相结合的方式，排除

了单电子转移这一机制存在的可能性，而证实了氢原

子提取和·OH加成这两种机制的存在。在CuS/H2O2
降解 DEP的过程中，·OH是导致 DEP降解的主要原

因，结合之前的研究结果，我们推断在这一过程中

DEP的可能降解路径如图 7所示。DEP的降解主要

有两种机制，结合以前的理论实验和实际实验结

果，认为在本实验中可能存在 3条路径和 5种产物。

第一，通过·OH 提取 DEP 9 号 C 与 10 号 C 上的 H 原

子，而后进行·OH加成，生成产物 1。·OH可以继续

加成在产物 1 苯环的位置上，由于·OH 加成位置有

1、2、3、6号 4个位置，所以有产物 2和产物 3两种产

物生成。第二，·OH直接加成在苯环上，生成产物 2
和产物 3两种产物。第三，·OH 提取 7号 C 和 8号 C
上的H原子，继而·OH再进行加成，而后脱去一分子

的 C2H5OH，生成产物 4，产物 4再进行转化生成产物

5（邻苯二甲酸），邻苯二甲酸再开环氧化生成 CO2与

H2O。

2.5 CuS活化H2O2降解DEP的机制

综合以上实验事实并通过相关报道，我们可推

断出 CuS活化H2O2的机制。在 CuS活化H2O2的过程

中，应当是 CuS表面的 Cu（Ⅰ）分解H2O2产生·OH与

Cu（Ⅱ），活化过程中产生的·OH会进攻并降解DEP，

而 Cu（Ⅱ）则会被 H2O2和 CuS 表面不饱和的 S还原。

其基本的反应机制如方程（1）~方程（4）所示，可能的

反应机制图如图8所示。

≡Cu（Ⅰ）+H2O2→≡Cu（Ⅱ）+·OH+OH- （1）
≡Cu（Ⅱ）+H2O2→≡Cu（Ⅰ）+HO·2+H+ （2）
≡Cu（Ⅱ）+2S2-→≡Cu（Ⅰ）+S2-

n （3）
≡Cu（Ⅱ）+S2-

n→≡Cu（Ⅰ）+S0 （4）
2.6 土壤理化性质对CuS/H2O2体系应用的可能影响

实际土壤中存在的矿物与有机质（Soil organic
matter，SOM），可能会对 CuS/H2O2体系应用于土壤污

染修复产生一定的影响。有研究表明，由于·OH无选

择性，土壤中的 SOM可能会与DEP竞争自由基，影响

污染物的降解效果[39-40]。但也有研究表明，SOM中含

有的醌基、类醌基、羟基等官能团一方面可以作为电

子穿梭体加速过渡金属的还原从而提高自由基的产

生效率[41]，另一方面，这些官能团同样可以为过渡金

属在催化剂表面的吸附提供配位点，提高过渡金属离

子的催化效率。因此，不同种类污染物、不同 SOM含

图6 与图5相对应的动力学拟合

Figure 6 Pseudo-first-order fitting for the kinetics of
DEP degradation

图8 CuS活化H2O2的可能机制

Figure 8 Proposed mechanisms for activation by CuS

图7 DEP的可能降解路径

Figure 7 Proposed pathways of DEP degradation
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量和类型，对CuS/H2O2体系降解污染的影响具有较大

差异，笔者下一步将开展深入的研究工作。

土壤中同样存在着大量的过渡金属矿物，如铁锰

等过渡金属氧化物，早有报道表明这类氧化物对

H2O2有一定的催化分解作用[37，42-43]。因此，在高矿物

含量的土壤中，其对 H2O2的分解和自由基的形成有

一定的贡献，可以与CuS协同催化分解H2O2，从而提

高污染物的降解效率[44]。

不同土壤理化性质差别很大，土壤 pH对化学氧

化体系修复效果的影响不可忽视。传统Fenton的 pH
适宜范围为 2~4[45]，本实验选取的 pH为 6。一般酸性

土壤条件对 H2O2的分解有利，而碱性土壤则不利于

CuS分解H2O2。同样，pH会影响·OH的氧化电位，当

pH=0 时，·OH 的氧化电位为 2.8 V，当 pH=14 时，·

OH 的氧化电位下降到 1.95 V[46]。高 pH 实则不利于

CuS/H2O2体系的应用。因此，在实际的修复应用中，

关于土壤性质影响化学氧化体系修复效率的机制需

要开展进一步的研究工作。

3 结论

采用经过硝酸处理的CuS可以有效活化H2O2去

除DEP。CuS可以在 pH接近中性的条件下很好地活

化H2O2去除有机污染物，拓宽了类芬顿体系的 pH作

用范围。CuS成本低廉且容易获得，因此CuS/H2O2这

一化学氧化体系具有一定的应用前景。
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