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摘要:以三聚氰胺、三聚氰酸和硝酸钴为原料ꎬ采用高温煅烧法制备出复合型催化剂(Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ )ꎬ用其活化过一硫酸盐

(ＰＭＳ)降解环丙沙星(ＣＩＰ)ꎮ 考察了各因素对 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 去除 ＣＩＰ 的影响ꎮ 结果表明ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度为
０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、ＰＭＳ 浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、溶液初始 ｐＨ 为 ７、ＣＩＰ 初始质量浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、温度为 ３０℃时ꎬＣＩＰ 在 ４５ ｍｉｎ 内的去除率可达
９９􀆰 ５％ꎻ催化剂在 ５ 次循环利用后对 ＣＩＰ 的去除率仍有 ８３􀆰 ３％ꎬ表明 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的可重复利用性和稳定性良好ꎮ 自由基淬灭试
验表明ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 去除 ＣＩＰ 的机制包括自由基途径(ＳＯ４􀅰－、􀅰ＯＨ)和非自由基途径( １Ｏ２、Ｏ２􀅰－)ꎬ其中主要活性物质
为 １Ｏ２ꎬ其次为 ＳＯ４􀅰－ꎮ
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　 　 喹诺酮类抗生素(ＦｌｕｏｒｏｑｕｉｎｏｌｏｎｅｓꎬＦＱｓ)是一种

常见的抗生素药物ꎬ广泛应用于人类和动物的疾病

治疗[１]ꎮ 环丙沙星(ＣｉｐｒｏｆｌｏｘａｃｉｎꎬＣＩＰ)是其中一种

常用的 ＦＱｓꎬ由于其杀菌能力强且副作用小被广泛

使用ꎬ然而ꎬ由于其难生物降解且持久性强等特点ꎬ
在常规污水处理厂中难以被彻底处理[２－３]ꎬ直接排

放到天然水体中ꎬ能够诱导耐药菌株产生ꎬ使水生动

植物畸变ꎬ还会干扰人体的各项机能ꎬ对人体和生态

环境均产生巨大威胁[４－６]ꎮ 因此ꎬ迫切需要一种高

效经济的方法去除水环境中的 ＣＩＰꎮ
近年来ꎬ基于硫酸盐自由基的高级氧化法(ＳＲ－

ＡＯＰｓ)因其氧化能力强、选择性高、能够快速高效地

实现有机污染物的降解而得到越来越多的关

注[７－８]ꎮ 过一硫酸盐(ＰＭＳ)具有价格便宜、ｐＨ 适用

范围广、半衰期长等特点[８]ꎮ 使用过渡金属和过渡

金属氧化物活化 ＰＭＳ[９－１０]ꎬ产生的 ＳＯ４􀅰
－、􀅰ＯＨ、１Ｏ２

与抗生素之间发生电子转移或加成反应实现抗生素

污染物的高效降解[１１－１２]ꎮ 目前已有大量研究显示

Ｃｏ２＋是活化 ＰＭＳ 的最佳过渡金属活化剂[１３]ꎮ
将金属氧化物负载于大比表面积、良好化学稳

定性的载体上合成负载型金属氧化物ꎬ能大大增强

催化剂的可回收性和降低金属浸出率[１４]ꎮ 石墨相

氮化碳(ｇ－Ｃ３Ｎ４)是一种稳定的氮化碳同素异形体ꎬ
可通过加热尿素、硫脲和氰胺类等含氮量丰富的材

料制取[１５]ꎮ ｇ－Ｃ３Ｎ４ 具有 ３－ｓ－三嗪孔状结构ꎬ孔中

的氮原子可以很好地和金属结合ꎬ使金属被锚定在

ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的空穴中[８]ꎮ Ｚｈａｎｇ 等[７] 将 Ｃｏ２＋负载在 ｇ－
Ｃ３Ｎ４ 上对诺氟沙星的降解具有较好的效果ꎮ Ｃｈａｎｇ

􀅰２４１􀅰
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等[１６]将 Ｆｅ２＋、Ｃｏ２＋负载在 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 上对于磺胺甲

唑的降解具有较好的效果ꎮ 目前关于 Ｃｏ / ｇ －Ｃ３Ｎ４

活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ 的研究还鲜有报道ꎮ
笔者采用高温煅烧法合成了一种新型的 Ｃｏ / ｇ－

Ｃ３Ｎ４ 材料ꎬ以 ＰＭＳ 为氧化剂、ＣＩＰ 为目标污染物ꎬ分
析 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ 的特性ꎮ 对材料

的表面形貌和晶型变化进行了研究ꎬ并考察了 Ｃｏ /
ｇ－Ｃ３Ｎ４ 投加量、ＰＭＳ 投加量、初始 ｐＨ、初始 ＣＩＰ 浓

度、温度、Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的重复使用性等参数对 ＣＩＰ 去

除的影响ꎮ 探讨了 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ
的机理ꎮ

１　 实验材料与实验方法

１􀆰 １　 试剂与仪器

试剂:硝酸钴 [ Ｃｏ (ＮＯ３ ) ２􀅰６Ｈ２Ｏ]、三聚氰胺

(ＭＡ)、三聚氰酸 ( ＣＡ)、环丙沙星 ( ＣＩＰ )、 ＮａＣｌ、
ＮａＮＯ３、ＮａＨＣＯ３、ＮａＨ２ＰＯ４、腐殖酸(ＨＡ)ꎬ上海麦克

林生化科技有限公司生产ꎻ过硫酸氢钾(ＰＭＳ)ꎬ上
海阿 拉 丁 生 化 科 技 股 份 有 限 公 司 生 产ꎻ 甲 醇

(ＭｅＯＨ)、叔丁醇(ＴＢＡ)、糠醇(ＦＦＡ)、１ꎬ４－对苯醌

(ＢＱ)ꎬ国药化学试剂有限公司生产ꎮ 所有试剂均为

分析纯ꎬ实验用水为去超纯水ꎮ
仪器:水浴锅ꎬ析牛科技生产ꎻＧＣ－ＺＨ４５ 型真空

干燥箱ꎬ普瑞设备有限公司生产ꎻＺ３ＨＫ 型台式低速

冷冻离心机ꎬ德国 ＨＥＲＥＭ 公司生产ꎻＵＶ２４００ 型可

见光分度计ꎬ舜宇恒平生产ꎻＮｉｃｏｌｅｔ－ｉ Ｓ１０ 型傅里叶

变换红外光谱仪ꎬ美国赛默飞公司生产ꎻＱｕａｎｔａ Ｆ２０
型扫描电子显微镜ꎬ 德国卡尔蔡司公司生产ꎻ
Ｅｓｃａｌａｂ ２５０Ｘｉ 型 Ｘ 射线光电子能谱仪ꎬ赛默飞世科

技公司生产ꎮ
１􀆰 ２　 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 催化剂的制备

将 ３􀆰 ７８ ｇ ＭＡ 与 ０􀆰 ０９３ ｇ 硝酸钴溶解于 ３０ ｍＬ
超纯水中ꎬ 记为溶液 Ａꎻ 将 ３􀆰 ６７８ ｇ ＣＡ 溶解于

１５０ ｍＬ 超纯水中ꎬ记为溶液 Ｂꎮ 溶液 Ａ 与 Ｂ 分别在

常温下磁力搅拌 ５ ｍｉｎ 后ꎬ随即将溶液 Ａ 加入溶液

Ｂ 中得到混合溶液 Ｃꎬ并将混合溶液 Ｃ 在常温下磁

力搅拌 １０ ｍｉｎ 后用一定浓度的 ＮａＯＨ 调节溶液 ｐＨ
至 ９ꎻ再将调节 ｐＨ 后的溶液置于水浴锅中ꎬ在 ９０℃
下磁力搅拌 ４ ｈꎬ冷却至室温后ꎬ离心分离得到白色

粉末(４ ０００ ｒ / ｍｉｎꎬ５ ｍｉｎ)ꎬ并用去离子水洗涤 ２ 次ꎬ
甲醇洗涤 １ 次后ꎬ在 ６０℃真空干燥箱中过夜ꎻ最后

将干燥后的白色粉末置于马弗炉中以 ５℃ / ｍｉｎ 的升

温速率升温至 ６００℃ꎬ加热 ４ ｈꎬ冷却至室温得到暗

黄色粉末ꎮ

１􀆰 ３　 实验方法

ＣＩＰ 催化降解实验:将 ５０ ｍＬ 的质量浓度为

５ ｍｇ / Ｌ 的 ＣＩＰ 模拟废水(环丙沙星溶于超纯水中)
置于 １００ ｍＬ 的 烧 杯 中ꎬ 用 ０􀆰 ０１ ｍｏｌ / Ｌ ＨＣｌ 或

０􀆰 ０１ ｍｏｌ / Ｌ ＮａＯＨ 调节溶 ｐＨ 后ꎬ加入 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ 的催

化剂超声 １ ｍｉｎ 后加入 ２ ｍｏｌ / Ｌ ＰＭＳꎬ每间隔一定时

间取样 ２ ｍＬꎬ用 ０􀆰 ２２ μｍ 的过滤器将水溶液和固体

催化剂分离ꎬ随后立即取 １􀆰 ５ ｍＬ 样品溶液加入

１􀆰 ５ ｍＬ 甲醇(ＭｅＯＨ)中ꎬ以抑制可能的自由基反应ꎮ
最后用 ＵＶ２４００ 型可见光分度计在 ２９２ ｎｍ 处测定降

解后剩余 ＣＩＰ 浓度ꎬ并计算催化剂对 ＣＩＰ 的去除率:
η ＝ [(Ｃ０ － Ｃｔ) / Ｃ０] × １００％ (１)

式中:η 为 Ｃｏ / ｇ － Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 对 ＣＩＰ 的去除

率ꎬ％ꎻＣ ｔ 为反应 ｔ ｍｉｎ 后 ＣＩＰ 的质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＣ０

为反应前 ＣＩＰ 的质量浓度ꎬｍｇ / Ｌꎮ
１􀆰 ４　 分析方法

催化剂(Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４)反应前后表征:利用 Ｘ 射

线粉末衍射仪(ＸＲＤꎬＤ８ Ａｄｖａｎｃｅ)对 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的

晶体结构进行分析ꎻ利用 Ｎｉｃｏｌｅｔ－ｉ Ｓ１０ 型傅里叶变

换红外光谱仪( ＦＴ－ ＩＲꎬ美国赛默飞公司生产)对

Ｃｏ / ｇ － Ｃ３Ｎ４ 表面官能团进行分析ꎻ利用 Ｅｓｃａｌａｂ
２５０Ｘｉ 型 Ｘ 射线光电子能谱仪(ＸＰＳꎬ赛默飞世科技公

司生产)对 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 表面化学结构及成分进行分

析ꎻ利用 Ｑｕａｎｔａ Ｆ２ 型扫描电子显微镜(ＴＥＭꎬ德国卡尔

蔡司公司生产)对 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的微观结构进行分析ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 催化剂表征分析

２􀆰 １􀆰 １　 ＴＥＭ 分析

Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的透射电镜图如图 １ 所示ꎮ 从图 １
(ａ)中可以看出ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 材料具有 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的片

层状结构ꎬ说明钴元素掺杂没有改变其基本形貌ꎮ
但从图 １(ｂ)中可以看出ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 材料具有更小

的片层状结构ꎬ且基体中显示了 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 中的元

素分布ꎬ说明该试验方法可以将钴元素均匀负载在

ｇ－Ｃ３Ｎ４ 上ꎮ

(ａ)ＴＥＭ 图 (ｂ)元素分布图

图 １　 ＴＥＭ 图及其元素分布图

􀅰３４１􀅰
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２􀆰 １􀆰 ２　 ＸＲＤ 分析

利用 ＸＲＤ 分析 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 和 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的晶体

结构ꎬ结果如图 ２ 所示ꎮ 从图 ２ 中可以看出ꎬｇ－Ｃ３Ｎ４

和 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 都出现 ２ 个特征衍射峰ꎬ在 ２θ＝ １３􀆰 １°
处峰的强度较弱ꎬ为 ３－ｓ－三嗪结构单元的面内有序

排列ꎬ对应于(１００)晶面ꎬ在 ２θ ＝ ２７􀆰 ４°处峰的强度

较强ꎬ对应于(００２)晶面[１７]ꎮ 在 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的 ＸＲＤ
峰上并没有发现其他较明显的特征峰ꎬ这是因为在

Ｃｏ 元素低负载量下ꎬＣｏ 原子簇嵌入到 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的平

面空内ꎬ并和 Ｎ 原子形成配位ꎬＸＲＤ 技术无法准确

探测ꎮ 此外ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后对应的 ＸＲＤ 图谱

变化不大ꎬ说明 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ 后其

基本结构没有发生变化ꎮ

１—ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎻ２—０􀆰 ２５％ Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前ꎻ

３—０􀆰 ２５％ Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应后

图 ２　 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 和 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 催化剂

反应前后 ＸＲＤ 图谱

２􀆰 １􀆰 ３　 ＦＴ－ＩＲ 分析

为分析 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 和 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的官能

团变化ꎬ对 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 和 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 进行 ＦＴ－ＩＲ 表征ꎬ
结果如图 ３ 所示ꎮ 由图 ３ 可知ꎬｇ－Ｃ３Ｎ４ 和 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４

官能团的出峰位置基本一致ꎬ１ ２４０~１ ６４０ ｃｍ－１强且

宽的吸收带为 ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的芳香型碳氮杂环的结构特

征峰ꎮ 其中ꎬ１ ５７５ ｃｍ－１和 １ ６４０ ｃｍ－１处的吸收峰为

Ｃ􀪅􀪅Ｎ 的伸缩振动[１８]ꎮ １ ２４０、１ ３２０、１ ４１０ ｃｍ－１处的

吸收峰为芳环中 Ｃ—Ｎ 的伸缩振动[１９]ꎮ ８１１ ｃｍ－１处

　 　 　 　 　 　 　

１—ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎻ２—０􀆰 ２５％ Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前ꎻ

３—０􀆰 ２５％ Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应后

图 ３　 不同催化剂的 ＦＴ－ＩＲ 图

为庚嗪环结构单元的面外弯曲振动模式[２０－２１]ꎮ Ｃｏ /
ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的 ＦＴ－ＩＲ 谱图的峰型几乎没有变

化ꎬ说明 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ 后基本结构

几乎没有变化ꎮ
２􀆰 １􀆰 ４　 ＸＰＳ 分析

Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的 ＸＰＳ 表征结果如图 ４
所示ꎮ 从图 ４(ａ)中可以看出ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 在结合能

　 　 　 　 　 　 　

１—ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎻ２—Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前

(ａ)Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的 ＸＰＳ 全图谱

(ｂ)Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的

Ｃ１ｓ 谱图

(ｃ)Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的

Ｎ１ｓ 谱图

(ｄ)Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的

Ｃ１ｓ 谱图

(ｅ)Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的

Ｏ１ｓ 谱图

图 ４　 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 反应前后的 ＸＰＳ 谱图
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２０２３ 年 １２ 月 段毅等:Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 复合催化剂活化过一硫酸盐高效去除环丙沙星的性能研究

为 ２８８􀆰 ２９ ( Ｃ１ｓ )、 ３９９􀆰 ８ ( Ｎ１ｓ )、 ５３２􀆰 ２８ ( Ｏ１ｓ )、
７８０􀆰 ９１ ｅＶ(Ｃｏ２ｐ)处出现 ４ 个峰ꎬ说明了 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４

催化剂中含有 Ｃ、Ｎ、Ｏ、Ｃｏ ４ 个元素ꎮ 从图 ４(ｂ)中
可以看出ꎬ位于 ２８８􀆰 １７ ｅＶ 和 ２８４􀆰 ８６ ｅＶ 的 Ｃ１ｓ 峰

分别对应于 Ｎ—Ｃ􀪅􀪅Ｎ 和 Ｃ􀪅􀪅Ｃ[１０ꎬ２２]ꎮ 从图 ４(ｃ)中
可以看出ꎬｇ－Ｃ３Ｎ４ 位于 ３９８􀆰 ７５ ｅＶ 处的主峰为三嗪

环中的 Ｃ􀪅􀪅Ｎ—Ｃ 中的 ｓｐ２ 氮ꎬ４００􀆰 ７８ ｅＶ 和 ４０１􀆰 ３６ ｅＶ
处的 ２ 个峰分别对应于 Ｎ—Ｃ３ 和 Ｎ—Ｈ 中的

氮[２３－２４]ꎮ ４０４􀆰 ６４ ｅＶ 处较弱的峰为氨基基团或 ＣＮ
杂环[２２]位于 ３９９􀆰 １５ ｅＶ 处的峰归属于 Ｃｏ—Ｎ[２５]ꎬ且
在 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 催化反应后峰强明显降低ꎮ 从图 ４
(ｄ)中可以看出ꎬ在 ８０３􀆰 ９８ ｅＶ(Ｃｏ３＋ / ２ｐ１/ ２)、７９６􀆰 ８４ ｅＶ
(Ｃｏ２＋ / ２ｐ１ / ２)、７８６􀆰 １５ ｅＶ(Ｃｏ３＋ / ２ｐ３ / ２)和 ７８１􀆰 ４２ ｅＶ
(Ｃｏ２＋ / ２ｐ３ / ２ ) 处显示了 ４ 个峰ꎬ 位于 ７８１􀆰 ４２ ｅＶ
(Ｃｏ２＋ / ２ｐ３ / ２)处峰强明确高于其余 ３ 个峰ꎬ说明钴元

素在 Ｃｏ / ｇ －Ｃ３Ｎ４ 中是以 ＋ ２ 价存在ꎬ且反应后在

７９６􀆰 ８４ ｅＶ 和 ７８１􀆰 ４２ ｅＶ 处 Ｃｏ(Ⅱ)的相对组成降低ꎬ
而 ８０３􀆰 ９８ ｅＶ 处 Ｃｏ(Ⅲ)的相对组成增加ꎬ表明催化

反应过程中存在 Ｃｏ (Ⅱ) 和 Ｃｏ (Ⅲ) 的循环转

化[２６－２７]ꎮ 从图 ４(ｅ)中可以看出ꎬ５３２􀆰 ２４ ｅＶ 处有 １
个峰ꎬ归属于 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 表面吸附空气中的水分子

和二氧化碳[２８]ꎮ
２􀆰 ２　 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 去除 ＣＩＰ 的性能

在环丙沙星初始质量浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、Ｃｏ / ｇ －
Ｃ３Ｎ４ 质量为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、ＰＭＳ 浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、ｐＨ ＝
７、Ｔ＝ ３０℃ 时ꎬ不同体系对 ＣＩＰ 的去除效果如图 ５
　 　 　 　 　 　 　

(ａ)不同体系对 ＣＩＰ 去除的影响

(ｂ)准一级动力学拟合

１—ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎻ２—０􀆰 ２５％ Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ꎻ３—０􀆰 ２５％ Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４＋ＰＭＳ

图 ５　 不同体系对 ＣＩＰ 去除的影响及其

准一级动力学拟合

(ａ)所示ꎮ 由图 ５( ａ)可知ꎬ在 ＰＭＳ 单独体系中ꎬ
４５ ｍｉｎ 内对 ＣＩＰ 的去除率仅为 ２３􀆰 ３％ꎬ这是由于

ＨＳＯ－
５ 的氧化电位为 １􀆰 ７５ Ｖ[２９]ꎬ对 ＣＩＰ 有一定的氧

化作用ꎮ 只有 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 单独存在时ꎬ４５ ｍｉｎ 内对

ＣＩＰ 的去除率仅为 ４５􀆰 ２％ꎮ 但在相同的反应时间内

Ｃｏ / ｇ － Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系对 ＣＩＰ 的去除率达到了

９９􀆰 ５％ꎬ且 Ｃｏ / ｇ － Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系反应速率常数

(０􀆰 １０６ ９ ｍｉｎ－１)是单独 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 体系(０􀆰 ００９ ４ ｍｉｎ－１)
的 １１􀆰 ３７ 倍ꎬ是单独 ＰＭＳ 体系(０􀆰 ００５ ６ ｍｉｎ－１)的

１９􀆰 ０９ 倍ꎬ说明了 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的催化活性高ꎬ可以显

著活化 ＰＭＳ 去除 ＣＩＰꎮ
不同体系去除 ＣＩＰ 的过程采用准一级动力学进

行拟合ꎬ结果图 ２(ｂ)所示ꎮ
Ｃ ＝ Ｃ０ｅ

－Ｋａｐｐｔ (２)

式中:Ｃ 为反应 ｔｍｉｎ 后 ＣＩＰ 的质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＣ０

为反应前 ＣＩＰ 的质量浓度ꎬｍｇ / Ｌꎮ Ｋａｐｐ为准一级动

力学常数ꎬｍｉｎ－１ꎻｔ 为反应时间ꎬｍｉｎꎮ
２􀆰 ３　 ＣＩＰ 去除效果的影响因素分析

２􀆰 ３􀆰 １　 ｐＨ 的影响

在有机污染物的催化降解过程中ꎬ溶液初始 ｐＨ
不仅影响催化剂的表面电荷ꎬ还影响有机污染物的

分子形态ꎮ 基于此ꎬ在 ＣＩＰ 初始质量浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、
Ｃｏ / ｇ － Ｃ３Ｎ４ 质 量 浓 度 为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、 ＰＭＳ 浓 度 为

２ ｍｍｏｌ / Ｌ、Ｔ ＝ ３０℃ 时ꎬ探讨了不同 ｐＨ(３ ~ １１) 对

Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 去除 ＣＩＰ 的影响ꎬ结果如图 ６
所示ꎮ 由图 ６ 可知ꎬ当 ｐＨ 为 ３~７ 时ꎬＣＩＰ 的去除率

随 ｐＨ 的增加逐渐升高ꎬ但当 ｐＨ 继续增加至 ９ 和 １１
时ꎬＣＩＰ 的去除率却急剧下降ꎬ表明 ｐＨ ＝ ７ 是 Ｃｏ / ｇ－
Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系去除 ＣＩＰ 的最佳 ｐＨꎮ 原因在于

ＰＭＳ 阴离子(ＨＳＯ－
５)催化分解为硫酸盐和自由基的

通常反应式见式(３) ~式(５) [２７]ꎮ 首先过量的 ＯＨ－

会抑制 ＨＳＯ－
５ 的分解ꎬ导致 ＳＯ４􀅰

－ 的量不足以用于

ＣＩＰ 的降解ꎻ其次ꎬ过多的 ＯＨ－积聚在催化剂表面ꎬ
导致催化剂和 ＰＭＳ 阴离子之间的静电排斥变得更

　 　 　 　 　 　 　

１—ｐＨ＝ ３ꎻ２—ｐＨ＝ ５ꎻ３—ｐＨ＝ ７ꎻ４—ｐＨ＝ ９ꎻ５—ｐＨ＝ １１

图 ６　 不同初始 ｐＨ 对 ＣＩＰ 去除的影响
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强ꎬ而这种排斥会减少 ＳＯ４􀅰
－ 并影响降解ꎮ此外ꎬ在

中性条件下的降解率最佳ꎬ也将抑制催化剂中钴的

溶解[３０]ꎮ
ＨＳＯ －

５ ＋ Ｃｏ２＋ → ＳＯ４􀅰
－ ＋ ＯＨ － ＋ Ｃｏ３＋ (３)

ＨＳＯ －
５ ＋ Ｃｏ３＋ → ＳＯ５􀅰

－ ＋ Ｈ ＋ ＋ Ｃｏ２＋ (４)

２ＳＯ５􀅰
－ → ２ＳＯ４􀅰

－ ＋ Ｏ２ (５)

２􀆰 ３􀆰 ２　 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度的影响

在 ＣＩＰ 初始质量浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、ＰＭＳ 浓度为

２ ｍｍｏｌ / Ｌ、ｐＨ＝ ７、Ｔ ＝ ３０℃时ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度

对 ＣＩＰ 去除的影响如图 ７ 所示ꎮ 由图 ７ 中可以看

出ꎬ当催化剂质量浓度在 ０􀆰 １~ ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ 时ꎬＣＩＰ 的去

除率随着 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的质量浓度的增大而升高ꎬ这
是因为 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的质量浓度越大ꎬ提供的活性位

点越多ꎮ 但当催化剂的质量浓度继续增加至 ０􀆰 ７ ｇ / Ｌ
和 ０􀆰 ９ ｇ / Ｌ 时ꎬＣＩＰ 的去除率急剧下降ꎬ原因是溶液

中的催化剂过多产生相互团聚[３１]ꎬ使活性位点减

少ꎬ从而导致降解效率降低ꎬ因此 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ 为 Ｃｏ / ｇ－
Ｃ３Ｎ４ 的最佳质量浓度ꎮ

１—０􀆰 １ ｇ / Ｌꎻ２—０􀆰 ３ ｇ / Ｌꎻ３—０􀆰 ５ ｇ / Ｌꎻ４—０􀆰 ７ ｇ / Ｌꎻ５—０􀆰 ９ ｇ / Ｌ

图 ７　 催化剂质量浓度对 ＣＩＰ 去除的影响

２􀆰 ３􀆰 ３　 ＰＭＳ 浓度的影响

ＣＩＰ 初始质量浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量

浓度为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、ｐＨ＝ ７、Ｔ＝ ３０℃时ꎬＰＭＳ 浓度对 ＣＩＰ
去除的影响如图 ８ 所示ꎮ 由图 ８ 可知ꎬＣＩＰ 的去除

率随着 ＰＭＳ 浓度的增加而增大ꎬ表明 ＰＭＳ 浓度越

大ꎬ提供的活性位点越多ꎮ 当 ＰＭＳ 浓度增大到

　 　 　 　 　 　 　

１—０􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—１ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—２ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ
４—３ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ５—４ ｍｍｏｌ / Ｌ

图 ８　 ＰＭＳ 浓度对 ＣＩＰ 去除的影响

３ ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ４ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬ２０ ｍｉｎ 时 ＣＩＰ 的去除率

就超过 ９５％ꎬ结合经济性考虑ꎬ选择 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ 为

ＰＭＳ 的最佳浓度ꎮ
２􀆰 ３􀆰 ４　 ＣＩＰ 初始质量浓度的影响

在 ＰＭＳ 浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度

为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、ｐＨ＝ ７、Ｔ＝ ３０℃时ꎬＣＩＰ 初始质量浓度对

ＣＩＰ 去除的影响如图 ９ 所示ꎮ 由图 ９ 可知ꎬＣＩＰ 的去

除率随着 ＣＩＰ 初始质量浓度增加而降低ꎬ但当 ＣＩＰ
的初始质量浓度高达 ２０ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ４５ ｍｉｎ 时ꎬＣＩＰ 的

降解率仍有 ７５􀆰 ４％ꎬ说明 Ｃｏ / ｇ －Ｃ３Ｎ４ 可有效活化

ＰＭＳ 去除 ＣＩＰꎮ

１—２ ｍｇ / Ｌꎻ２—５ ｍｇ / Ｌꎻ３—８ ｍｇ / Ｌꎻ４—１０ ｍｇ / Ｌꎻ５—２０ ｍｇ / Ｌ

图 ９　 ＣＩＰ 初始质量浓度对 ＣＩＰ 去除的影响

２􀆰 ３􀆰 ５　 温度的影响

在 ＰＭＳ 浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度

为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、ＣＩＰ 初始质量浓度 ５ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ＝ ７ 时ꎬ温
度(３０~５０℃)对 ＣＩＰ 去除的影响如图 １０ 所示ꎮ 由

图 １０ 可知ꎬ较高的温度不利于 ＣＩＰ 的降解ꎬＣＩＰ 降

解的最佳温度为 ３０℃ꎮ

１—３０℃ꎻ２—４５℃ꎻ３—５０℃

图 １０　 温度对 ＣＩＰ 去除的影响

２􀆰 ４　 重复实验

为了进一步探索 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的稳定性ꎬ在 ＰＭＳ
浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、
ＣＩＰ 初始的浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ＝ ７、Ｔ＝ ３０℃下进行重

复实验ꎬ结果如图 １１ 所示ꎮ 从图 １１ 中可以看出ꎬ在
第 １ 次 ( ９９􀆰 ５％)、 第 ２ 次 ( ９９􀆰 ５％) 和 第 ３ 次

(９５􀆰 ２％)重复实验中 Ｃｏ / ｇ －Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 去除

ＣＩＰ 的去除率基本保持不变ꎬ到第 ４ 次(８９􀆰 ８％)ＣＩＰ
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的去除率稍有下降ꎬ尽管重复实验进行到第 ５ 次ꎬ去
除率也仍有 ８３􀆰 ３％ꎬ说明 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的重复利用性

和稳定性良好ꎮ

１—第 １ 次ꎻ２—第 ２ 次ꎻ３—第 ３ 次ꎻ４—第 ４ 次ꎻ５—第 ５ 次

图 １１　 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系去除 ＣＩＰ 的

重复实验

２􀆰 ５　 活性自由基分析

由于过渡金属基催化剂活化 ＰＭＳ 催化降解有

机污染物通常是催化剂活性位点与 ＰＭＳ 之间发生

电子转移同时产生自由基物质(ＳＯ４􀅰
－和􀅰ＯＨ)和非

自由基物质( １Ｏ２ 和 Ｏ２􀅰
－)ꎬ为了探究 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活

化 ＰＭＳ 去除 ＣＩＰ 过程中活性物种的贡献ꎬ在 ＰＭＳ
浓度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、
ＣＩＰ 初始质量浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ＝ ７、Ｔ＝ ３０℃下进行

淬灭实验和活性物种鉴定ꎮ 采用 ＭｅＯＨ(１０ ｍｍｏｌ / Ｌ)
淬灭 ＳＯ４􀅰

－ꎬＴＢＡ(１０ ｍｍｏｌ / Ｌ)淬灭􀅰ＯＨꎬ糠醇(ＦＦＡꎬ
１０ ｍｍｏｌ / Ｌ) 淬灭 １Ｏ２ꎬ苯醌 ( ＢＱꎬ５ ｍｍｏｌ / Ｌ) 淬灭

Ｏ２􀅰
－ꎮ不同淬灭剂对 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系去除 ＣＩＰ

的影响如图 １２ 所示ꎮ 从图 １２ 可知ꎬＴＢＡ 和 ＢＱ 对

催化降解过程无影响ꎬ而 ＦＦＡ 和 ＭｅＯＨ 均在一定程

度上抑制了催化降解过程ꎬ且 ＦＦＡ 的抑制作用比

ＭｅＯＨ 更强ꎬ４５ ｍｉｎ 时ꎬＣＩＰ 的降解率从 ９９􀆰 ５％分别

下降至 ４５％和 ９０􀆰 ２％ꎬ表明在 Ｃｏ / ｇ －Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体

系中同时生成了 ＳＯ４􀅰
－ 和 １Ｏ２ꎬ且 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化

ＰＭＳ 去除 ＣＩＰ 过程中的主要活性物质是 １Ｏ２ꎬ其次

为 ＳＯ４􀅰
－ꎮ由此可推测 Ｃｏ / ｇ －Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 去除

　 　 　 　 　 　 　

１—ＦＦＡꎻ２—ＢＱꎻ３—ＴＢＡꎻ４—ＭｅＯＨꎻ５—对照组

图 １２　 不同淬灭剂对 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系

去除 ＣＩＰ 的影响

ＣＩＰ 的降解机制为自由基途径(ＳＯ４􀅰
－、􀅰ＯＨ)和非自

由基途径( １Ｏ２)的协同作用ꎬ其中主要以非自由基

途径为主ꎮ
２􀆰 ６　 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ 的机制分析

ＸＰＳ 分 析 反 应 前 后 Ｃｏ 的 化 学 价 态 发 现ꎬ
Ｃｏ(Ⅱ)的相对组成降低ꎬ而 Ｃｏ(Ⅲ)的相对组成增

加ꎬ说明催化反应过程中存在 Ｃｏ(Ⅱ)和 Ｃｏ(Ⅲ)的
循环转化ꎬ也表明在催化反应过程中ꎬＣｏ (Ⅱ) 和

Ｃｏ(Ⅲ)之间发生了电子转移引起了氧化还原反

应[２６]ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 催化剂中钴离子发生电子转移为

催化反应提供活性位点ꎮ 基于 ２􀆰 １ 和 ２􀆰 ５ 的分析ꎬ
提出了 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ 可能的反应

机理ꎬ如图 １３ 所示ꎮ 通过 Ｃｏ(Ⅱ)和 Ｃｏ(Ⅲ)循环产

生 ＳＯ４􀅰
－和 １Ｏ２ꎬ最后攻击 ＣＩＰ 使其降解ꎮ 催化过程

中可能发生的过程如下:
Ｃｏ２＋ ＋ ＨＳＯ －

５ → Ｃｏ３＋ ＋ ＳＯ４􀅰
－ ＋ ＯＨ － (６)

Ｃｏ３＋ ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｃｏ２＋ ＋ ＳＯ５􀅰

－ ＋ Ｈ ＋ (７)
２ＳＯ５􀅰

－ ＋ Ｈ２Ｏ → ２ＨＳＯ －
４ ＋ １􀆰 ５ １Ｏ２ (８)

ＳＯ４􀅰
－ ＋ １Ｏ２ ＋ ＣＩＰ → ｐｒｏｄｕｃｔｓ (９)

图 １３　 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系中催化降解

ＣＩＰ 的机制

３　 结论

采用高温煅烧法成功制备了复合催化剂 Ｃｏ / ｇ－
Ｃ３Ｎ４ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 活化 ＰＭＳ 降解 ＣＩＰ 表现出良好的

催化性能ꎮ 引入过渡金属钴改善了 ｇ －Ｃ３Ｎ４ 的性

能ꎬ提高了催化剂的活化ꎬＣｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系对

于 ＣＩＰ 的降解具有显著优势ꎮ
(２)在 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 质量浓度为 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ、ＰＭＳ 浓

度为 ２ ｍｍｏｌ / Ｌ、ＣＩＰ 初始质量浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ、初始

ｐＨ＝ ７、Ｔ＝ ３０℃的条件下ꎬ反应 ４５ ｍｉｎ 时ꎬＣＩＰ 的去

除率达到 ９９􀆰 ５％ꎬ且 ＣＩＰ 的降解过程基本符合拟一

级动力学方程ꎮ Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系在 ３􀆰 ０ ~ ９􀆰 ０
较宽 ｐＨ 范围内均能保持较高的催化活性ꎬ对 ＣＩＰ
具有较好的去除效果ꎮ 且 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系经

过 ５ 次循环后ꎬＣＩＰ 的去除率仍有 ８３􀆰 ３％ꎮ
(３)Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ / ＰＭＳ 体系降解 ＣＩＰ 的过程包括
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自由及途径( ＳＯ４􀅰
－、􀅰ＯＨ)和非自由基途径( １Ｏ２、

Ｏ２􀅰
－)ꎬ其中主要活性物质为 １Ｏ２ꎬ其次为 ＳＯ４􀅰

－ꎮ反
应前后 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 的 ＸＰＳ 能谱分析表明ꎬ催化剂表

面的 Ｃｏ(Ⅱ)和 Ｃｏ(Ⅲ)之间发生的电子转移作用提

高了 Ｃｏ / ｇ－Ｃ３Ｎ４ 催化剂对 ＰＭＳ 的活化效率ꎮ
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