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摘要:针对光催化技术在电镀废水处理行业应用受限ꎬ通过尿素水热法合成了 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 复合材料ꎬ并对其进行表征分析ꎮ

通过外加 Ｋ２ＦｅＯ４ 构建 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 光催化协同体系ꎬ处理模拟电镀除油废水ꎬ探讨了不同反应条件下十二烷基苯磺酸

钠(ＳＤＢＳ)与 ＣＯＤ 的去除效果以及反应原理ꎬ结果表明 Ｋ２ＦｅＯ４、ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量分别为 ８００、１ ０００ ｍｇ / ＬꎬｐＨ＝ ９ꎬ反应温度为

３０℃时降解率最高ꎬＳＤＢＳ 与 ＣＯＤ 降解率分别为 ９５􀆰 ４５％和 ７６􀆰 ８７％ꎮ
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　 　 电镀除油废水一般由电镀除油废液和电镀清洗

废液组成ꎬ其中电镀除油废液的 ＣＯＤ 含量高ꎬ并且

含有大量的有机高分子化合物ꎬ若不经妥善处理会

给自然环境以及人体健康带来不同程度的危害[１]ꎮ
传统生物法适用于处理中、低浓度的有机废水ꎬ高浓

度的有机废水需稀释后才可进行生物处理ꎮ 此外ꎬ
电镀废水具有含盐量高、重金属毒害等特性ꎬ对生化

处理有着不利影响[２]ꎮ 光催化法因其绿色环保的

特点被广泛应用于废水处理ꎬ通常光催化法存在诸

多弊端ꎬ以传统光催化剂二氧化钛(ＴｉＯ２)为例ꎬ其
缺点包括激发条件苛刻、光生电子和光生空穴复合

率高、粒径小易团聚、不便于分离回收等[３]ꎮ
层状双氢氧化物(ＬＤＨ)是一种优秀的非碳基

负载材料ꎬ极易制备ꎬ不易发生光催化剂脱落现象ꎬ
并且本身具有一定的光学性能ꎬ通过调控 Ｍ２＋与 Ｍ３＋

组成ꎬＬＤＨ 的带隙范围在 ２􀆰 ０~３􀆰 ４ ｅＶ 之间ꎬ是一种

理想的 ＴｉＯ２ 负载材料ꎮ 当 ｎ 型半导体 ＴｉＯ２ 负载到

ＬＤＨ 上ꎬ层板间的金属离子可促进光生电子的转

移ꎬ层间独特的结构可使光生空穴迁移到 ＬＤＨ 的表

面ꎬ阻了光生电子－空穴对的复合ꎬ极大提高了光催

化效率ꎬ并且 ＴｉＯ２ 的负载也会导致 ＬＤＨ 层间更多

吸附位点的暴露ꎬ一定程度上可提升 ＬＤＨ 的吸附性

能ꎮ Ａｉｓｓａｎｉ 等[４] 采用共沉淀法成功合成了 ＴｉＯ２ /
ＬＤＨ 复合材料ꎬ当 ＡＭＸ、ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 质量浓度分别为

３０ ｍｇ / Ｌ、１ ｇ / ＬꎬｐＨ ＝ １１ꎬＵＶＡ 辐照时间 ２４０ ｍｉｎꎬ
ＡＭＸ 的降解率在 ９５％以上ꎮ

朱丽婷等[５] 采用高铁酸盐－光催化协同工艺降

解水中邻苯二甲酸二甲酯(ＤＭＰ)ꎬ在最佳实验条件

下ꎬＦｅ(Ⅵ) －ＴｉＯ２ －ＵＶ 工艺对 ＤＭＰ 的降解效率为

７５％ꎬ远大于高铁酸盐体系(５％)和 ＴｉＯ２ －ＵＶ 降解

体系(１５％)ꎮ 为加强催化剂对模拟电镀除油废水

的降解能力ꎬ本实验在光催化反应的基础上外加高
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铁酸钾(Ｋ２ＦｅＯ４)构成协同体系ꎬ通过 Ｆｅ(Ⅵ)易抢

夺电子的性质ꎬ加强光生电子和光生空穴的分离ꎮ
同时 Ｆｅ(Ⅵ)得到电子被还原成氧化能力更强的

Ｆｅ(Ⅴ)和 Ｆｅ(Ⅳ)ꎬ与􀅰ＯＨ 等多种氧化物质共存ꎬ可
使协同体系发挥更强的氧化作用[６]ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 实验试剂与仪器

１􀆰 １􀆰 １　 实验试剂

实验中采用的 Ｍｇ(ＮＯ３) ２、Ａｌ(ＮＯ３) ３、钛酸四丁

酯、Ｋ２ＦｅＯ４、十二烷基苯磺酸钠(ＳＤＢＳ)、ＮａＯＨ、碳酰

胺、无水乙醇、冰醋酸、叔丁醇(ＴＰＡ)等试剂均为分

析纯ꎮ
１􀆰 １􀆰 ２　 实验仪器

实验仪器包括电子天平(ＰＴＸ－ＦＡ１２０)、ｐＨ 计

(ｐＨ－１０)、紫外－可见分光光度计(ＵＶ－６０００)、聚四

氟乙烯水热反应釜 ( １００ ｍＬ)、恒温磁力搅拌器

(ＭＳ－Ｈ－Ｐｒｏ＋)、超声波清洗仪(Ｋｑ－５０ｂ 型)、１８ Ｗ
低压紫外灯 ( ＬＧ － ３５３５)、ＣＯＤ 快速消解器 ( ＴＣ －
１００Ｂ)、箱式电阻炉(ＳＸ２－１２－１０Ｇ)、电热鼓风干燥

箱(１０１－００Ａ)等ꎮ
１􀆰 ２　 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 材料制备

１􀆰 ２􀆰 １　 ＬＤＨ 的制备

采用尿素水热法制备 ＬＤＨ 材料ꎮ 称取一定量

Ｍｇ(ＮＯ３) ２、Ａｌ(ＮＯ３) ３ 和尿素(保持 Ｍｇ２＋ 与 Ａｌ３＋ 的
摩尔比为 ２ ∶ １)ꎬ加入 ８０ ｍＬ 蒸馏水ꎬ磁力搅拌

１５ ｍｉｎ 至完全溶解ꎮ 将混合液置于 １００ ｍＬ 水热合

成反应釜ꎬ于 １４０℃烘箱中反应 ２４ ｈ 后ꎬ用蒸馏水洗

涤数次ꎬ烘干后得到 ＬＤＨ 粉末ꎮ
１􀆰 ２􀆰 ２　 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 的制备

称取质量为 ０􀆰 ２０ ｇ 的成品 ＴｉＯ２ꎬ加入到 ４０ ｍＬ
蒸馏水中ꎬ超声分散 ２０ ｍｉｎꎬ获得均匀的 ＴｉＯ２ 分散

液ꎬ记作 Ａ 液ꎻ称取一定量 Ｍｇ(ＮＯ３) ２、Ａｌ(ＮＯ３) ３ 和

尿素(保持 Ｍｇ２＋ 与 Ａｌ３＋ 的摩尔比为 ２ ∶ １)ꎬ加入

４０ ｍＬ 蒸馏水使上述药品完全溶解ꎬ记作 Ｂ 液ꎮ 将

Ａ、Ｂ 液等体积混合后磁力搅拌 ３０ ｍｉｎꎬ将混合液移

入 １００ ｍＬ 水热合成反应釜ꎬ于 １４０℃烘箱中反应 ２４ ｈꎬ
用蒸馏水洗涤数次ꎬ烘干后得到 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 粉末ꎮ
１􀆰 ３　 材料表征

采用德国 ＺＥＩＳＳ ＧｅｍｉｎｉＳＥＭ ３００ 扫描电子显微

镜(ＳＥＭ)进行形貌测试ꎮ 使用仪器德国 Ｂｒｕｋｅｒ Ｄ８
Ａｄｖａｎｃ 进行 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)分析ꎮ
１􀆰 ４　 模拟电镀除油废水配制

使用防锈油作为实验用油、ＳＤＢＳ 为表面活性

剂、ＥＤＴＡ 二钠和三聚磷酸钠为稳定剂、ＮａＯＨ 和

ＮａＣＯ３ 提供碱性环境ꎬ模拟调配电镀除油废水母液ꎬ
使用时稀释固定倍数ꎬ模拟废水各项指标见表 １ꎮ

表 １　 模拟电镀除油废水水质标准

水质

指标
ｐＨ

ＣＯＤ /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

ＳＤＢＳ /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

总磷 /

(ｍｇ􀅰Ｌ－１)

范围 １１􀆰 ５~１２􀆰 ８ ４８８０~５１２０ ５００ ０􀆰 １~０􀆰 １５

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 材料的表征与分析

２􀆰 １􀆰 １　 ＳＥＭ 分析

图 １ 为 ＬＤＨ 和 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 的 ＳＥＭ 图ꎮ 从图中

可以看出两者均呈正六方片状ꎬ片层相互堆叠ꎬＬＤＨ
与 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 的表面光滑ꎬ极少部分 ＴｉＯ２ 小颗粒裸

露在外ꎮ 这说明大部分的 ＴｉＯ２ 可能在 ＬＤＨ 形成的

过程中进入到金属夹层中ꎮ

(ａ)ＬＤＨ (ｂ)ＴｉＯ２ / ＬＤＨ

图 １　 ＬＤＨ 和 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 的 ＳＥＭ 图

２􀆰 １􀆰 ２　 ＸＲＤ 分析

图 ２ 为 ＬＤＨ 和 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 的 ＸＲＤ 图ꎮ 从图 ２
可 以 看 出ꎬ ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 于 ２θ ＝ ２５􀆰 ４１°、 ３８􀆰 ７２°、
４８􀆰 ０７°、５４􀆰 ３０° 和 ６２􀆰 ７８° 处 出 现 了 锐 钛 矿 ＴｉＯ２

(ＰＤＦ:７３－１７９４)的衍射峰ꎬ这表明 ＴｉＯ２ 与基底材料

ＬＤＨ 复合成功ꎮ

１—ＬＤＨꎻ２—ＴｉＯ２ / ＬＤＨ

图 ２　 ＬＤＨ 和 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 催化剂 ＸＲＤ 图谱

２􀆰 ２　 光催化降解影响因素实验

２􀆰 ２􀆰 １　 不同光催化体系对 ＳＤＢＳ 的降解效果

由图 ３ 可以看出ꎬ单独使用 ３６５ ｎｍ 紫外灯照射
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对模拟电镀除油废水中 ＳＤＢＳ 几乎没有降解效果ꎮ
投加 １ ０００ ｍｇ / Ｌ ＴｉＯ２ / ＬＤＨꎬ单独光催化反应 １００ ｍｉｎ
后ꎬ对模拟电镀除油废水中 ＳＤＢＳ 去除率为 ４６􀆰 ６１％ꎮ
在紫外照射下ꎬ单独投加 ８００ ｍｇ / Ｌ Ｋ２ＦｅＯ４ꎬ反应

１００ ｍｉｎ 后ꎬ对模拟电镀除油废水中 ＳＤＢＳ 去除率为

５６􀆰 ６０％ꎮ 而投加 ８００ ｍｇ / Ｌ 的 Ｋ２ＦｅＯ４ 和 ８００ ｍｇ / Ｌ
ＴｉＯ２ / ＬＤＨꎬ经紫外照射 １００ ｍｉｎ 后ꎬ整个协同体系对

模拟电镀除油废水中 ＳＤＢＳ 去除率为 ８４􀆰 ３５％ꎬ比
ＵＶ－Ｆｅ(Ⅵ)体系体系氧化效果更稳定ꎬ并且要远大

于单独 Ｋ２ＦｅＯ４ 和 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 光催化的去除效率ꎬ证
明该体系的建立是合理的[７]ꎮ

１—ＵＶꎻ２—ＵＶ－Ｆｅ(Ⅵ)ꎻ３—ＴｉＯ２ / ＬＤＨꎻ４—Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ

图 ３　 不同光催化体系对 ＳＤＢＳ 的去除率

２􀆰 ２􀆰 ２　 Ｋ２ＦｅＯ４ 投加量的影响

影响因素实验条件为:暗吸附 ３０ ｍｉｎꎬＫ２ＦｅＯ４

投加量分别为 ４００、６００、８００、１ ０００、１ ２００ ｍｇ / Ｌꎬ
ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量 １ ０００ ｍｇ / Ｌꎬ污染物(ＳＤＢＳ)质量

浓度 １００ ｍｇ / Ｌꎬ溶液初始 ｐＨ 为 ９􀆰 ０ꎬ反应温度为

２５􀆰 ０℃ꎮ 后续实验在最佳反应条件下只改变对应影

响因素ꎮ
在 Ｆｅ(Ⅵ) －ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 协同体系中ꎬＫ２ＦｅＯ４ 投

加量关系到光生空穴－光生电子的分离效率以及中

间价态铁的生成ꎬ对协同体系去除 ＳＤＢＳ 的效率起

着决定性作用ꎮ 由图 ４ 可以看出ꎬ暗吸附 ３０ ｍｉｎ
后ꎬ协同体系对 ＳＤＢＳ 和 ＣＯＤ 的去除率可达到

２０􀆰 ５３％和 １１􀆰 ７３％ꎮ 打开紫外灯照射 １００ ｍｉｎꎬ当
Ｋ２ＦｅＯ４ 投加量从 ４００ ｍｇ / Ｌ 增加至 ８００ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ
ＳＤＢＳ 和 ＣＯＤ 去除率均呈上升趋势ꎬＳＤＢＳ 去除率从

７４􀆰 ９２％上升到 ９１􀆰 ０１％ꎬＣＯＤ 去除率从 ５３􀆰 ４２％上

升到 ７１􀆰 ６６％ꎮ 在该浓度范围内ꎬ Ｆｅ (Ⅵ) － ＴｉＯ２ /
ＬＤＨ 体系的氧化能力随着 Ｆｅ(Ⅵ)的浓度增大而增

大ꎬ这是因为在 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量固定时ꎬＴｉＯ２ / ＬＤＨ
上的活性点位数量也是固定的ꎬ伴随着 Ｋ２ＦｅＯ４ 浓

度的增加ꎬ体系中获得电子转变成高价铁中间体的

数量增多ꎬ增加了体系的氧化能力ꎮ 但是当 Ｋ２ＦｅＯ４

投加量从 ８００ ｍｇ / Ｌ 增加至 １ ２００ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ整个体

系对模拟电镀除油废水 ＳＤＢＳ 和 ＣＯＤ 的去除率呈

下降趋势ꎬＳＤＢＳ 去除率从 ９１􀆰 ０８％下降至 ６８􀆰 ２６％ꎬ
ＣＯＤ 去除率从 ７１􀆰 ６６％下降至到 ４４􀆰 ９５％ꎮ 这种情

况主要是因为 Ｋ２ＦｅＯ４ 本身带有颜色ꎬＫ２ＦｅＯ４ 投加

量过大会加深溶液的颜色ꎬ导致透光性变差ꎬ影响到

ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 光催化剂的光吸收速率ꎬ同时高浓度投

加量也使得 Ｆｅ (Ⅵ) 自分解速度加快ꎬ不易产生

Ｆｅ(Ⅴ)、Ｆｅ(Ⅳ)ꎬ部分分解产物堵塞 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 活

性点位ꎬ使得整个体系的氧化能力下降[８]ꎮ

(ａ)ＳＤＢＳ 去除率

(ｂ)ＣＯＤ 去除率

１—４００ ｍｇ / Ｌ Ｋ２ＦｅＯ４ꎻ２—６００ ｍｇ / Ｌ Ｋ２ＦｅＯ４ꎻ３—８００ ｍｇ / Ｌ Ｋ２ＦｅＯ４ꎻ
４—１ ０００ ｍｇ / Ｌ Ｋ２ＦｅＯ４ꎻ５—１ ２００ ｍｇ / Ｌ Ｋ２ＦｅＯ４

图 ４　 Ｋ２ＦｅＯ４ 投加量对 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系

降解模拟电镀除油废水的影响

２􀆰 ２􀆰 ３　 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量的影响

ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量关系到反应体系中吸附活性

点位的数量ꎬ对降解模拟废水有着很大的影响ꎮ 如

图 ５ 所示ꎮ 当 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量从 ２００ ｍｇ / Ｌ 增加

至 １ ０００ ｍｇ / Ｌꎬ暗光 ３０ ｍｉｎ 内对 ＳＤＢＳ 的去除率从

１１􀆰 １％增加到 ２０􀆰 ５３％ꎮ 当打开紫外灯后ꎬ光催化反

应 １００ ｍｉｎꎬＳＤＢＳ 和 ＣＯＤ 去除率随 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加

量的增加而增加ꎬＳＤＢＳ 去除率从 ６３􀆰 ８２％上升到

９１􀆰 ０１％ꎬＣＯＤ 去除率从 ３７􀆰 ７８％上升到 ６９􀆰 ０５％ꎬ也
就是当 Ｋ２ＦｅＯ４ 与 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 的质量浓度比为 １ ∶
１􀆰 ２５ 时ꎬ整个协同体系对模拟电镀除油废水的氧化

降解处理效果最好ꎮ 这种情况是因为ꎬＴｉＯ２ / ＬＤＨ
投加量增加ꎬ催化剂的活性位点随之增加ꎬ同时所激

发的光生电子数量增多ꎬ更容易被 Ｆｅ(Ⅵ)捕获ꎬ通
过发生单电子、双电子转移生成中间价态铁ꎬ加强整

􀅰１９１􀅰
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个体系的氧化能力ꎬ降解率也随之提高[９]ꎮ

(ａ)ＳＤＢＳ 去除率

(ｂ)ＣＯＤ 去除率

１—２００ ｍｇ / Ｌ ＴｉＯ２ / ＬＤＨꎻ２—４００ ｍｇ / Ｌ ＴｉＯ２ / ＬＤＨꎻ

３—６００ ｍｇ / Ｌ ＴｉＯ２ / ＬＤＨꎻ４—８００ ｍｇ / Ｌ ＴｉＯ２ / ＬＤＨꎻ

５—１ ０００ ｍｇ / Ｌ ＴｉＯ２ / ＬＤＨ

图 ５　 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量对 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系

降解模拟电镀除油废水的影响

２􀆰 ２􀆰 ４　 初始 ｐＨ 的影响

使用 ＨＣｌ 和 ＮａＯＨ 调节溶液初始 ｐＨꎬ考察溶液

初始 ｐＨ 对 Ｆｅ(Ⅵ) －ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系降解模拟电镀

废水的影响ꎮ 由图 ６ 可以看出ꎬ酸性条件下暗吸附

阶段优于碱性条件ꎬ但光催化阶段相反[１０]ꎮ 这是因

为酸性条件更有利于 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 对 ＳＤＢＳ 分子的吸

附ꎬ但是酸性条件下充斥着大量的 Ｈ＋ꎬ Ｈ＋ 使得

Ｆｅ(Ⅵ)在水溶液中不稳定ꎬ分解速度加快ꎬ使其还

未与光催化剂和污染物接触就已经分解ꎬ导致 ＳＤＢＳ
与 ＣＯＤ 去除率降低[１１]ꎮ 而在碱性条件下ꎬＴｉＯ２ /
ＬＤＨ 对 ＳＤＢＳ 分子的吸附效果较差ꎬ但是 ＬＤＨ 基底

材料上仍有大量的吸附活性点位ꎬ使得 Ｆｅ(Ⅵ)更加

稳定ꎬ更容易吸附到 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 光催化剂上ꎬ便于获

取光生电子以及紫外光ꎬ从而转变成 Ｆｅ (Ⅴ) 和

　 　 　 　 　 　 　

(ａ)ＳＤＢＳ 去除率

(ｂ)ＣＯＤ 去除率

１—ｐＨ＝ ５ꎻ２—ｐＨ＝ ６ꎻ３—ｐＨ＝ ７ꎻ４—ｐＨ＝ ８ꎻ５—ｐＨ＝ ９

图 ６　 初始 ｐＨ 对 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系

降解模拟电镀除油废水的影响

Ｆｅ(Ⅳ)ꎬ所以碱性条件下ꎬＦｅ(Ⅵ) －ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系

对模拟电镀除油废水有着更好的处理效果ꎬ当溶液

初始 ｐＨ 为 ９ 时ꎬＳＤＢＳ 和 ＣＯＤ 去除率最高ꎬ分别为

９１􀆰 ０１％和 ７０􀆰 ３５％[１２]ꎮ
２􀆰 ２􀆰 ５　 反应温度的影响

控制反应温度分别为 １５、２５、３５、４５℃ꎬ实验结

果如图 ７ 所示ꎮ 由图 ７ 可知ꎬ当反应温度从 １５℃升

至 ３５℃时ꎬ暗吸附对 ＳＤＢＳ 的去除率从 １８􀆰 ３１％增加

至 ２５􀆰 ５３％ꎬＣＯＤ 去除率从 ９􀆰 ７７％增加至 １７􀆰 ５９％ꎮ
这是因为升高温度会增加 ＳＤＢＳ 分子的运动速度ꎬ
促进 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 对污染物的吸附效果[１３]ꎮ 进入光

催化阶段ꎬ在一定范围内ꎬＳＤＢＳ 和 ＣＯＤ 去除率随着

反应温度的升高而增大ꎬ当反应温度从 １５℃ 升至

３０℃时ꎬ反应 １００ ｍｉｎꎬＦｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系对模

　 　 　 　 　 　 　

(ａ)ＳＤＢＳ 去除率

(ｂ)ＣＯＤ 去除率

１—１５℃ꎻ２—２５℃ꎻ３—３０℃ꎻ４—３５℃

图 ７　 反应温度对 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系

降解模拟电镀除油废水的影响

􀅰２９１􀅰



２０２５ 年 ５ 月 张立成等:Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 协同体系光催化处理电镀除油废水实验研究

拟电镀除油废水中 ＳＤＢＳ 的去除率从 ７８􀆰 ８０％增加

至 ９５􀆰 ４５％ꎬＣＯＤ 去除率从 ５４􀆰 ０７％增加至 ７６􀆰 ８７％ꎮ
反应温度为 ３０℃ 时 ＳＤＢＳ 去除率达到最佳ꎬ超过

３０℃后ꎬ体系的氧化能力开始下降ꎬ且随着时间的增

加越来越明显ꎮ 这是因为不同温度条件下 Ｋ２ＦｅＯ４

的分解速率和氧化性能存在差异ꎬ适当提高温度ꎬ可
以更好地促进 Ｆｅ(Ⅵ)分离光生空穴－光生电子的效

率ꎬ产生高价态中间体以及其他活性自由基ꎬ同时适

当升温可增加活化分子的数量ꎬ增大与 ＳＤＢＳ 分子

的有效碰撞ꎬ从而提高对 ＳＤＢＳ 的去除效果ꎮ 但是

温度过高则会影响 Ｆｅ(Ⅵ)的稳定性ꎬ加速其自分解

成氧 化 性 较 低 的 物 质ꎬ 进 而 使 ＳＤＢＳ 去 除 率

降低[１４]ꎮ
２􀆰 ３　 协同系统反应原理分析

２􀆰 ３􀆰 １　 活性物质淬灭实验

为探索 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系发挥氧化作用

的活性物质ꎬ在上述最佳实验条件下ꎬ考察聚异亚丙

基丙酮(ＰＭＳＯ)、叔丁醇、对苯醌(ＢＱ)对 Ｆｅ(Ⅵ) －
ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系氧化降解模拟电镀除油废水中 ＳＤＢＳ
的影响ꎬ结果如图 ８ 所示ꎮ

１—空白对照ꎻ２—ＰＭＳＯꎻ３—ＴＰＡꎻ４—ＢＱ

图 ８　 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 体系活性物质淬灭实验

前 ２０ ｍｉｎ 内ꎬ投加叔丁醇和对苯醌的实验组对

ＳＤＢＳ 的去除率与空白对照基本一致ꎬ而投加 ＰＭＳＯ
的实验组 ＳＤＢＳ 去除率出现大幅下降ꎮ 在 ２０ ~
１００ ｍｉｎꎬ投加叔丁醇和对苯醌的实验组 ＳＤＢＳ 去除

率都出现了不同程度的下降ꎬ其中投加叔丁醇的实

验组变化缓慢ꎬ最终 ＳＤＢＳ 去除率仅有 ６６􀆰 ５９％ꎻ而
投加对苯醌的实验组 ＳＤＢＳ 去除率下降程度较低ꎬ
最终 ＳＤＢＳ 去除率为 ８４􀆰 ９１％ꎮ 上述实验结果说明ꎬ
在 Ｆｅ(Ⅵ)－ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 处理模拟电镀除油废水中ꎬ反
应前期 ( ２０ ｍｉｎ 以内) 发挥氧化作用的主要是

Ｆｅ(Ⅵ)转化成的高价态铁ꎻ２０ ｍｉｎ 以后ꎬＦｅ(Ⅵ)消
耗殆尽ꎬ溶液的颜色也发生变化ꎬ发挥主要氧化作用

的则为 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 光催化中产生的以􀅰ＯＨ 为主的活

性自由基团ꎬ同时 Ｆｅ(Ⅵ)分解成的 Ｆｅ(ＯＨ) ３ 胶体

可通过吸附作用去除氧化降解产物ꎮ
２􀆰 ３􀆰 ２　 协同系统反应原理探讨

通过自由基淬灭实验和不同实 验 条 件 对

Ｆｅ(Ⅵ)自分解的影响ꎬ揭示了 Ｆｅ(Ⅵ) －ＴｉＯ２ / ＬＤＨ
体系发挥氧化作用的物质是高价态铁和􀅰ＯＨꎬ其中

反应前 ２０ ｍｉｎ 内ꎬ紫外线通过直接照射激发 ＴｉＯ２ /
ＬＤＨ 光催化剂ꎬ使得材料内部发生电子跃迁ꎬ光生

电子被 Ｆｅ(Ⅵ)捕获ꎬ使之转化为高活性的 Ｆｅ(Ⅴ)、
Ｆｅ(Ⅳ)ꎬ从而发挥比 Ｆｅ(Ⅵ)更强的氧化效果ꎮ 反

应达到 ２０ ｍｉｎ 以后ꎬ溶液中的 Ｆｅ(Ⅵ)逐渐消耗殆

尽ꎬＦｅ(Ⅴ)、Ｆｅ(Ⅳ)含量较低ꎬ但自分解会形成具有

混凝吸附作用的 Ｆｅ(ＯＨ)３ 胶体ꎬ带正电的 Ｆｅ(ＯＨ)３

胶体与正电性的 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 共同吸附模拟废水中的

污染物ꎬ不同的是 Ｆｅ ( ＯＨ) ３ 通过混凝吸附去除

ＳＤＢＳ 分子及其降解产物ꎬ而 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 吸附目标污

染物后ꎬ可通过紫外光激发 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 光催化产生

􀅰ＯＨ、􀅰Ｏ－
２等自由基进一步发挥氧化去除效果ꎮ

３　 结论

(１)采用简单水热法合成负载型 ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 催

化剂ꎬ并外加 Ｋ２ＦｅＯ４ 构建了 Ｆｅ(Ⅵ) －ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 协

同体系以增强模拟废水处理效果ꎮ
(２ ) 通 过 单 因 素 实 验ꎬ Ｋ２ＦｅＯ４ 投 加 量 为

８００ ｍｇ / Ｌ、ＴｉＯ２ / ＬＤＨ 投加量为 １ ０００ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ ＝ ９、
反应温度为 ３０℃时对模拟废水中 ＳＤＢＳ 和 ＣＯＤ 的

降解率最高ꎬ分别为 ９５􀆰 ４５％和 ７６􀆰 ８７％
(３) 自由基淬灭实验结果表明ꎬ 反应前期

(２０ ｍｉｎ 以内)Ｆｅ(Ⅵ)转化成的高价态铁发挥主要

氧化作用ꎬ后期 Ｆｅ(Ⅵ)消耗殆尽ꎬＴｉＯ２ / ＬＤＨ 光催化

中产生的􀅰ＯＨ 等自由基起主要氧化作用ꎮ
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