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摘要:通过水热－煅烧法成功制备了掺杂 Ｆｅ、Ｍｎ、Ｃｏ、Ｚｎ 的铜铝层状双金属氧化物(Ｍ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎬＭ＝Ｃｏ、Ｆｅ、Ｚｎ、Ｍｎ)用于

活化过一硫酸盐(ＰＭＳ)以降解罗丹明 Ｂ(ＲｈＢ)ꎮ 考察了催化剂用量、ＰＭＳ 浓度、溶液初始 ｐＨ、无机阴离子、反应温度以及 ＲｈＢ
的初始质量浓度对 ＲｈＢ 去除效率的影响ꎮ 通过 ＸＲＤ、ＳＥＭ、ＦＴ－ＩＲ、ＢＥＴ 以及 ＸＰＳ 对 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的性能和结构进行测定和
表征ꎮ 在 ２５℃的反应温度、ｐＨ 为 ５􀆰 ６、ＰＭＳ 质量浓度为 ０􀆰 ３ ｇ / Ｌ、Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 用量为 ０􀆰 ３ ｇ / Ｌ 的条件下ꎬ３０ ｍｉｎ 内实现了对
１００ ｍｇ / Ｌ ＲｈＢ 的完全去除ꎮ 同时ꎬ在 ｐＨ ３􀆰 ０~１１􀆰 ０ꎬＦｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系中 ＲｈＢ 的降解率达 ９５％以上ꎬ并且在第 ５ 次使用
时ꎬＲｈＢ 的去除率仍保持在 ７４􀆰 ２％ꎮ ＵＶ－Ｖｉｓ 测试、猝灭实验和电子顺磁共振(ＥＰＲ)的结果进一步揭示了 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ
体系中的主要活性氧物种是 Ｏ－

２􀅰ꎬ作用于芳香烃环以实现染料的脱色ꎮ
关键词:层状金属氧化物ꎻ过一硫酸盐ꎻ铁掺杂ꎻ罗丹明 Ｂꎻ高级氧化
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　 作者简介:严群(１９７３－)ꎬ女ꎬ博士ꎬ副教授ꎬ从事高级氧化方面研究ꎬ通讯联系人ꎬ１０６８６３０＠ ｑｑ.ｃｏｍꎮ

　 　 随着社会工业的发展ꎬ水体中存在的有机污染

物种类逐渐复杂多样ꎬ如染料、抗生素以及农药等ꎬ
对生态环境造成严重的破坏ꎮ 染料废水在工业废水

中占有较大的比例ꎬ其中罗丹明 Ｂ(ＲｈＢ)在染料废

水中较为常见ꎬ且具有较强的毒性[１]ꎮ 如今ꎬ废水

处理的方式层出不穷ꎬ如高级氧化技术、吸附和膜分

离技术等ꎮ 吸附法只是将污染物从水体转移到吸附

剂的表面ꎬ并未实现染料的完全降解ꎮ 膜分离技术

成本高且易被污染物堵塞ꎮ 相比之下ꎬ高级氧化技

术(ＡＯＰｓ)由于其具有高效、易操作等优势而广泛应

用于水处理中ꎮ ＡＯＰｓ 主要是利用过硫酸盐产生具

有较强氧化能力的活性自由基(ＳＯ－
４􀅰、􀅰ＯＨ 和 Ｏ－

２􀅰)

􀅰９６１􀅰
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和非自由基( １Ｏ２)ꎬ这些活性氧物种可将有机污染

物进行降解ꎮ 在典型的工艺中ꎬ过渡金属活化过一

硫酸盐(ＰＭＳ)的方法相较于紫外辐射、超声波处理

及热活化技术ꎬ展现出了更为显著的经济性、高效

性、操作简单及卓越的稳定性[２]ꎮ
层状双金属氧化物(ＬＤＯ)由于具有层间阴离

子可交换、比表面积大、活性位点和含氧官能团多等

优势ꎬ有效抑制了催化剂的团聚、增强了材料的表面

缺陷[３]ꎮ Ｆｅ 是最常见的金属元素之一ꎬ具有独特的

氧化还原性质ꎬ储量丰富、无毒、环保ꎬ得到了研究人

员的青睐[４]ꎮ 通过掺杂 Ｆｅ 可以改善催化剂的稳定

性和分散性ꎬ提高其催化性能ꎮ 此外ꎬ关于 Ｆｅ 掺杂

ＬＤＯ 活化过硫酸盐的研究较少ꎮ
笔者通过水热法成功合成了 Ｍ －ＣｕＡｌ － ＬＤＯ

(Ｍ＝Ｃｏ、Ｆｅ、Ｚｎ、Ｍｎꎬ下同)催化剂ꎬ并用于活化 ＰＭＳ
降解 ＲｈＢꎮ 通过 ＳＥＭ、ＸＲＤ、ＦＴ－ＩＲ、ＸＰＳ 和 ＢＥＴ 等

表征手段ꎬ对所制备的催化剂进行测试ꎮ 在 Ｆｅ －
ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系中ꎬ探讨了催化剂投加量、ＰＭＳ
浓度、溶液的初始 ｐＨ、温度、无机阴离子(Ｃｌ－、ＮＯ－

３、
ＨＣＯ－

３)以及天然有机物等因素对 ＲｈＢ 降解效果的

影响ꎮ 还通过循环实验评估了所制备 Ｆｅ －ＣｕＡｌ －
ＬＤＯ 样品的稳定性和可重复使用性ꎮ 最后ꎬ通过

ＵＶ－Ｖｉｓ 分析、猝灭实验和电子自旋共振(ＥＰＲ)ꎬ确
定了 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系中产生的活性物种ꎬ
并进一步阐释了降解机理ꎮ

１　 实验部分

１􀆰 １　 试剂与仪器

无水碳酸钠、ＲｈＢ、过硫酸氢钾 ( ＰＭＳꎬ４２％ ~
４６％)、碳酸氢钾、腐殖酸 ( ＦＡꎬ９０％)、对苯醌 ( ｐ －
ＢＱꎬ９８􀆰 ０％)、Ｌ－组氨酸(Ｌ－Ｈｉｓꎬ９９％)、九水合硝酸

铁、六水合硝酸锌、六水合硝酸钴、氢氧化钠、叔丁醇

(ＴＢＡ)、无水乙醇、硫酸(９８􀆰 ０８％)、三水合硝酸铜、
硝酸钾、氯化钾、硫酸铝ꎬ均为分析纯ꎮ

磁力搅拌器(ＳＮ－ＭＳ－３Ｄꎬ中国)ꎻＸ 射线衍射仪

(ＸＲＤꎬＥｍｐｙｒｅａｎꎬ荷兰)ꎻ扫描电子显微镜 ( ＳＥＭꎬ
Ｚｅｉｓｓ Ｓｉｇｍａ ３００ꎬ德国)ꎻ傅里叶变换红外光谱仪

(ＦＴ－ＩＲꎬＳｃｉｅｎｔｉｆｉｃ Ｎｉｃｏｌｅｔ ｉＳ２０ꎬ美国)ꎻ全自动比表

面及孔隙度分析仪(ＢＥＴꎬＭｉｃｒｏｍｅｒｉｔｉｃｓ Ｔｒｉｓｔａｒ ３０００ꎬ
美国)ꎻＸ 射线光电子能谱仪 ( ＸＰＳꎬ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ Ｋ －
Ａｌｐｈａꎬ美国)ꎻ紫外－可见分光光度计(ＵＶ－１８００ꎬ中
国)ꎻ溅射镀膜仪(ＳＣ７６２０ꎬ英国)ꎻ电感耦合等离子

体发射质 /光谱仪[ＩＣＰ－ＯＥＳ / ＭＳꎬＡｇｌｉｅｎｔ ７８００(ＭＳ)ꎬ
美国]ꎻ顺磁共振波谱仪(ＥＰＲꎬＥＭＸｐｌｕｓ－６ / １ꎬ德国)ꎻ

双光束紫外－可见分光光度计(ＴＵ－１９０１ꎬ中国)ꎮ
１􀆰 ２　 材料制备

ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 按照先前的研究制备[５]ꎮ 采用水

热－煅烧法将 ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 进行改性ꎬ将 ０􀆰 ５ ｇ ＬＤＯ 分

别与 ２ ｍｍｏｌ 硝酸铁、硝酸锌、硝酸钴和硝酸锰溶解

于 １５ ｍＬ 超纯水中搅拌均匀ꎮ 将混合溶液转移至内

衬 １００ ｍＬ 的聚四氟乙烯高压反应釜中ꎬ随后将该反

应釜置于马弗炉内ꎬ调节水热反应温度至 １００℃并

保持 ４ ｈꎬ待其冷却至室温后ꎬ使用去离子水进行洗

涤ꎬ以去除残留的化学物质ꎬ将其在 ６５℃烘箱中干

燥 １２ ｈꎬ之后再将其放入马弗炉中煅烧 ５００℃保持

５ ｈꎮ 研磨得到 Ｍ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎮ
１􀆰 ３　 ＲｈＢ 降解实验

２５℃下ꎬ将 １００ ｍＬ 初始 ｐＨ 为 ５􀆰 ６、质量浓度为

１００ ｍｇ / Ｌ 的 ＲｈＢ 溶液倒入 ３００ ｍＬ 烧杯中ꎬ ５００
ｒ / ｍｉｎ 搅拌下ꎬ将 ３０ ｍｇ 催化剂分散到 ＲｈＢ 溶液中ꎬ
搅拌 ３０ ｍｉｎ 达到吸附平衡ꎮ 然后ꎬ加入 ３０ ｍｇ ＰＭＳ
以激活反应ꎮ 在反应 ５ ｍｉｎ 时取出 ２􀆰 ０ ｍＬ 溶液ꎬ并
用 ０􀆰 ４５ μｍ 滤膜过滤至装有 ２􀆰 ０ ｍＬ 无水乙醇的

１０ ｍＬ 比色管中ꎬ用 ５ ｍＬ 一次性塑料滴管滴入超纯

水定容至 １０ ｍＬꎬ测定其在 ５５４ ｎｍ 处的吸光度ꎬ代
入标准曲线方程得到 ＲｈＢ 的质量浓度ꎬ按式(１)计
算 ＲｈＢ 的去除率ꎮ

ＲｈＢ 去除率 / ％ ＝ (ρ０ － ρｔ) / ρ０ × １００ (１)

式中:ρ０ 为初始 ＲｈＢ 质量浓度ꎬｍｇ / Ｌꎻρｔ 为 ｔ 时刻

ＲｈＢ 质量浓度ꎬｍｇ / Ｌꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 不同掺杂金属催化剂对 ＲｈＢ 去除率的影响

图 １ 为催化剂和 ＰＭＳ 质量浓度均为 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ
时ꎬＲｈＢ 在不同反应体系中的降解效率ꎮ 如图 １(ａ)
所示ꎬ当仅存在催化剂时ꎬ对 ＲｈＢ 的去除能力有限ꎬ
即催化剂的吸附作用可以忽略ꎮ 而在 Ｍ－ＣｕＡｌ －
ＬＤＯ / ＰＭＳ 反应体系中ꎬＲｈＢ 的降解速率明显提高ꎮ
Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ、Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ、Ｚｎ－ＣｕＡｌ－
ＬＤＯ / ＰＭＳ、Ｍｎ － ＣｕＡｌ － ＬＤＯ / ＰＭＳ、ＣｕＡｌ － ＬＤＯ / ＰＭＳ
体系 ３０ ｍｉｎ 内对 ＲｈＢ 的降解率分别达到 １００％、
１００％、９９􀆰 ６％、１００％和 ９９􀆰 ７％ꎮ 如图 １(ｂ)所示ꎬＣｏ－
ＣｕＡｌ－ ＬＤＯ / ＰＭＳ、Ｆｅ －ＣｕＡｌ － ＬＤＯ / ＰＭＳ、Ｚｎ －ＣｕＡｌ －
ＬＤＯ / ＰＭＳ、Ｍｎ － ＣｕＡｌ － ＬＤＯ / ＰＭＳ、ＣｕＡｌ － ＬＤＯ / ＰＭＳ
体系降解 ＲｈＢ 的表观速率常数 ｋｏｂｓ分别为 ０􀆰 ４８５ ２、
０􀆰 ４２１ ８、０􀆰 １８７ ８、０􀆰 ４１９ ３、０􀆰 １１７ ６ꎮ 结果表明ꎬ所制

得的催化剂可以高效催化 ＰＭＳ 降解 ＲｈＢꎬ并且掺杂

改性后的样品催化效果明显提升ꎮ 其中ꎬＣｏ－ＣｕＡｌ－
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ＬＤＯ / ＰＭＳ 对 ＲｈＢ 的去除效率最高ꎬ１０ ｍｉｎ 内达到

９５􀆰 ８５％ꎬｋｏｂｓ为 ０􀆰 ４８５ ２ ｃｍ－１ꎬ但是 Ｃｏ２＋的生物毒性

较高ꎬ容易对水环境造成污染ꎮ 而 Ｆｅ 对环境无害ꎬ
且 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系的 ｋｏｂｓ为 ０􀆰 ４２１ ８ ｃｍ－１ꎬ
仅次于 Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系ꎮ 上述结果表明ꎬ
Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 具备作为 ＰＭＳ 活化剂以实现 ＲｈＢ 降

解的催化性能ꎮ 基于此ꎬ决定选用 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ
作为后续实验的催化剂ꎮ

１—Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ２—Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ
３—Ｚｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ４—Ｍｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ

５—ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ６—Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ７—Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ
８—Ｚｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ９—Ｍｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ１０—ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

(ａ)不同催化体系

１—Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ２—Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ
３—Ｚｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ４—Ｍｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳꎻ

５—ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ
(ｂ)准一级动力学拟合

图 １　 不同掺杂金属催化剂对 ＲｈＢ 去除率的影响

２􀆰 ２　 催化剂投加量的影响

在 ＰＭＳ 质量浓度为 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ、ＲｈＢ 质量浓度为

０􀆰 １ ｇ / Ｌ、温度为 ２５℃、初始 ｐＨ 为 ５􀆰 ６ 的条件下ꎬ研
究了 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 用量(０􀆰 １０、０􀆰 １５、０􀆰 ２０、０􀆰 ２５、
０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ)对 ＲｈＢ 降解活性的影响ꎮ 如图 ２ 所示ꎬ
当催化剂用量从 ０􀆰 １０ ｇ / Ｌ 增加到 ０􀆰 ２５ ｇ / Ｌ 时ꎬ
３０ ｍｉｎ 内 ＲｈＢ 的降解效率从 ８２􀆰 ７％提高到 １００％ꎬ
ｋｏｂｓ从 ０􀆰 ０６０ ５ ｍｉｎ－１增加到 ０􀆰 ４１９ ５ ｍｉｎ－１ꎮ 这是由

于 ＬＤＯ 不易团聚ꎬ高剂量的 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 显著增

加了其与 ＰＭＳ 接触的活性位点数量ꎬ进而加速了与

ＰＭＳ 的反应ꎬ从而提高了对 ＲｈＢ 的降解速率ꎮ 但当

Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 催化剂质量浓度从 ０􀆰 ２５ ｇ / Ｌ 提升至

０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ 时ꎬ降解效率和 ｋｏｂｓ变化不大ꎮ 这一现象

可归因于催化剂投加量过高时ꎬ催化过程中未被充

分利用的活性位点数量减少ꎬ导致 ＲｈＢ 降解速率的

增幅相对较小ꎮ 综合考虑去除效率与成本ꎬ后续实

验的催化剂量为 ０􀆰 ２５ ｇ / Ｌꎮ

(ａ)不同催化剂投加量

(ｂ)准一级动力学拟合

１—０􀆰 １０ ｇ / Ｌꎻ２—０􀆰 １５ ｇ / Ｌꎻ３—０􀆰 ２０ ｇ / Ｌꎻ４—０􀆰 ２５ ｇ / Ｌꎻ５—０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ

图 ２　 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 用量对 ＲｈＢ 去除率的影响

２􀆰 ３　 ＰＭＳ 投加量

图 ３ 为不同质量浓度的 ＰＭＳ(０􀆰 １０、０􀆰 １５、０􀆰 ２０、
０􀆰 ２５、０􀆰 ３０、０􀆰 ３５ ｇ / Ｌ)对 ＲｈＢ 去除率的影响ꎮ 从图 ３

(ａ)不同 ＰＭＳ 用量

(ｂ)准一级动力学拟合

１—０􀆰 １０ ｇ / Ｌꎻ２—０􀆰 １５ ｇ / Ｌꎻ３—０􀆰 ２０ ｇ / Ｌꎻ４—０􀆰 ２５ ｇ / Ｌꎻ

５—０􀆰 ３０ ｇ / Ｌꎻ６—０􀆰 ３５ ｇ / Ｌ

图 ３　 ＰＭＳ 用量对 ＲｈＢ 去除率的影响
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可以看出ꎬＰＭＳ 用量从 ０􀆰 １０ ｇ / Ｌ 增加到 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌꎬ
３０ ｍｉｎ 内对 ＲｈＢ 的去除率从 ８８􀆰 ３％增加到 １００％ꎬ
ｋｏｂｓ从 ０􀆰 ０６８ ６ ｍｉｎ－１增加到 ０􀆰 ４１９ ５ ｍｉｎ－１ꎮ 这是由

于ꎬ随 ＰＭＳ 用量增加ꎬＰＭＳ 和 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 催化剂

的活性位点增加ꎮ 此外ꎬ大量的 ＰＭＳ 可以促进自由

基的产生ꎬ进而提高污染物的降解效率ꎮ 然而ꎬ当
ＰＭＳ 浓度增加到 ０􀆰 ３５ ｇ / Ｌ 时ꎬｋｏｂｓ从 ０􀆰 ４１９ ５ ｍｉｎ－１

下降到 ０􀆰 ３４３ ６ ｍｉｎ－１ꎮ 这是由于过多的 ＰＭＳ 会与

ＲｈＢ 竞争消耗自由基[６]ꎮ 因此ꎬＰＭＳ 最佳质量浓度

为 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌꎮ
２􀆰 ４　 溶液初始 ｐＨ 的影响

研究了 ３ ~ １１ 初始 ｐＨ 对 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ
体系 ＲｈＢ 降解率的影响ꎮ 如图 ４ 所示ꎬ在初始 ｐＨ
为 ３、５、７、９ 和 １１ 条件下ꎬＲｈＢ 的降解率分别为

９８􀆰 ３％、９８􀆰 ９％、 ９９􀆰 ４％、 １００％ 和 １００％ꎬ说明 Ｆｅ －
ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 反应体系在较宽的 ｐＨ 范围内对

ＲｈＢ 具有良好的催化性能ꎮ ｋｏｂｓ 分别为 ０􀆰 １３５ ３、
０􀆰 １４３ ２、０􀆰 １７５ ６、０􀆰 ３５８ ７ 和 ０􀆰 ４６２ ７ ｍｉｎ－１ꎬ随着 ｐＨ
增加ꎬｋｏｂｓ增大ꎬ这是由于较低的 ｐＨ 导致活性金属的

浸出率增加ꎬ从而 ｋｏｂｓ较小ꎬ另外ꎬＰＭＳ 会被碱激活ꎬ
对 ＲｈＢ 的降解更快[７]ꎬ而且 ＨＳＯ－

５ 在碱性条件下可

被破坏形成金属－ＯＨ－ＨＳＯ５ 配合物ꎬ这可能会削弱

Ｓ—Ｏ 键ꎬ从而促进 ＨＳＯ－
５ 的分解[８－１０]ꎮ

(ａ)不同初始 ｐＨ

(ｂ)准一级动力学拟合

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

图 ４　 初始 ｐＨ 对催化体系的影响

２􀆰 ５　 无机阴离子的影响

水环境中通常存在各种无机阴离子和 ＦＡꎬ会影

响污染物的去除过程ꎮ 基于此ꎬ研究了水溶液中常

见的无机阴离子(Ｃｌ－、ＨＣＯ－
３、ＮＯ

－
３ )和 ＦＡ 浓度分别

为 ５、１０ ｍｍｏｌ / Ｌ 和 ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ 对 Ｆｅ －ＣｕＡｌ －ＬＤＯ /
ＰＭＳ 体系降解 ＲｈＢ 的影响ꎮ 如图 ５( ａ) 所示ꎬＣｌ－

(５~２０ ｍｍｏｌ / Ｌ)的存在对 ＲｈＢ 的降解有轻微抑制

作用ꎬ这是由于 Ｃｌ－ 可以被高活性自由基 ( ＳＯ－
４􀅰、

􀅰ＯＨ)氧化为低活性自由基(Ｃｌ􀅰和 ＨＯＣｌ－􀅰)ꎬ见式

(２) ~ (４) [１１]ꎬ从而抑制对 ＲｈＢ 的去除ꎮ 但 Ｃｌ－ 对
ＲｈＢ 降解的影响有限ꎬ这可能是由于 ＳＯ－

４􀅰和􀅰ＯＨ 不

是 ＲｈＢ 降解的主要活性自由基ꎮ
Ｃｌ － ＋􀅰ＯＨ → ＨＯＣｌ －􀅰 (２)

ＨＯＣｌ －􀅰＋ Ｈ ＋ → Ｃｌ􀅰＋ Ｈ２Ｏ (３)
Ｃｌ － ＋ ＳＯ －

４ 􀅰 → ＳＯ２－
４ ＋ Ｃｌ􀅰 (４)

　 　 ＨＣＯ－
３ 对 ＲｈＢ 催化降解的影响如图 ５(ｂ)所示ꎮ

ＨＣＯ－
３ 对反应有促进作用ꎬ原因是 ＨＣＯ－

３ 的加入会

引发水解反应ꎬ使得 ｐＨ 增加ꎬ导致反应加快ꎬ如图 ４
所示ꎬ其次ꎬＨＣＯ－

３ 会和 ＳＯ－
４􀅰、􀅰ＯＨ 反应生成 ＣＯ－

３􀅰ꎬ
如式(５)、式(６)所示ꎬ虽然 ＣＯ－

３􀅰氧化还原电位低ꎬ
但其对富电子(如 ＲｈＢ)有机物具有选择攻击能力ꎬ
有研究表明ꎬＣＯ－

３􀅰对某些污染物的降解效率甚至高

于􀅰ＯＨ[１２]ꎮ
ＳＯ －

４ 􀅰＋ ＨＣＯ －
３ → ＣＯ －

３ 􀅰＋ ＳＯ２－
４ ＋ Ｈ ＋ (５)

􀅰ＯＨ ＋ ＨＣＯ －
３ → ＣＯ －

３ 􀅰＋ Ｈ２Ｏ (６)

　 　 如图 ５( ｃ)所示ꎬ当溶液中存在 ５ ｍｍｏｌ / Ｌ 的

ＮＯ－
３ 时ꎬＲｈＢ 的去除率从 ９７􀆰 ０％增加到 ９７􀆰 ８５％ꎬｋｏｂｓ

从 ０􀆰 １１７ ６ ｍｉｎ－１ 增加到 ０􀆰 １２３ ２ ｍｉｎ－１ꎬ这是由于

ＳＯ－
４􀅰可以与 ＮＯ－

３ 生成 ＮＯ３􀅰ꎬ但反应速率较慢ꎬＮＯ－
３

浓度增加ꎬ抑制效果变显著[１３]ꎮ
ＦＡ 是一种广泛存在于水环境中的大分子有机

物ꎮ 如图 ５(ｄ)所示ꎬ当系统中存在少量 ＦＡ 时ꎬ对
ＲｈＢ 的降解有抑制作用ꎬ且抑制作用随着 ＦＡ 含量

的增加而增大ꎮ 当 ＦＡ 质量浓度增加到 ５０ ｍｇ / Ｌ
时ꎬＲｈＢ 的降解效率降低到 ９１􀆰 ４％ꎮ 这是由于 ＦＡ
和 ＳＯ－

４􀅰、ＯＨ􀅰之间具有较高的反应速率ꎬ与 ＲｈＢ 竞

争消耗系统中的自由基ꎬ但系统产生的 ＳＯ－
４􀅰和􀅰ＯＨ

较少ꎬ因此抑制作用不显著ꎮ

１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—２０ ｍｍｏｌ / Ｌ

(ａ)Ｃｌ－
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１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—２０ ｍｍｏｌ / Ｌ

(ｂ)ＨＣＯ－
３

１—０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—２０ ｍｍｏｌ / Ｌ

(ｃ)ＮＯ－
３

１—０ ｍｇ / Ｌꎻ２—１０ ｍｇ / Ｌꎻ３—３０ ｍｇ / Ｌꎻ４—５０ ｍｇ / Ｌ
(ｄ)ＦＡ

图 ５　 无机阴离子和 ＦＡ 对 ＲｈＢ 去除率的影响

２􀆰 ６　 反应温度的影响

研究了反应温度(１５、２５、３５℃)对 Ｆｅ －ＣｕＡｌ －
ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系中 ＲｈＢ 去除率的影响ꎮ 如图 ６ 所

示ꎬ降解速率随反应温度的升高而增大ꎮ 当反应温

度为 １５℃时ꎬ３０ ｍｉｎ 内对 ＲｈＢ 的去除率为 ９９􀆰 ６％ꎻ
在 ２５℃和 ３５℃时ꎬＲｈＢ 可在 ２０ ｍｉｎ 内被完全去除ꎮ
与较低的温度相比ꎬ反应温度的升高显著促进了

ＲｈＢ 的降解ꎬ这是由于 ＰＭＳ 活化是一个吸热过程ꎬ
温度的升高有利于吸热反应ꎬ因此ꎬ温度的升高会

(ａ)不同反应温度

(ｂ)准一级动力学拟合

１—１５℃ꎻ２—２５℃ꎻ３—３５℃

图 ６　 反应温度对 ＲｈＢ 去除率的影响

促进 ＰＭＳ 的分解ꎬ进而产生更多的活性自由基ꎮ 同

时ꎬ分子活性的增强会导致分子间碰撞频率增加ꎬ从
而提高 ＰＭＳ 与 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 之间的接触频率ꎬ最
终导致活性物质的生成量增多ꎮ 因此ꎬ反应温度的

升高会使 ＰＭＳ 活化过程加速ꎬ从而导致 ＲｈＢ 降解

效率的提高[１４]ꎮ
２􀆰 ７　 ＲｈＢ 质量浓度的影响

图 ７ 为 Ｆｅ － ＣｕＡｌ － ＬＤＯ ( ０􀆰 ２５ ｇ / Ｌ) 和 ＰＭＳ
(０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ)在不同反应物(ＲｈＢ)初始浓度下的 ＲｈＢ
去除率和准一级动力学拟合ꎮ 从图 ７ 可以看出ꎬ随
着 ＲｈＢ 初始质量浓度从 ５０ ｍｇ / Ｌ 增加到 ２００ ｍｇ / Ｌꎬ
动力学速率常数从 ０􀆰 ４３９ ３ ｍｉｎ－１ 下降到 ０􀆰 ０９０ ６
ｍｉｎ－１ꎮ ＲｈＢ 初始质量浓度的增加ꎬ会导致在去除

ＲｈＢ 的过程中ꎬ催化剂上产生更多的中间产物ꎬ从而

使活性位点堵塞ꎮ 因此ꎬ实验选择 Ｒｈｂ 质量浓度为

１００ ｍｇ / Ｌꎮ

(ａ)不同 ＲｈＢ 初始质量浓度

(ｂ)准一级动力学拟合

１—５０ ｍｇ / Ｌꎻ２—１００ ｍｇ / Ｌꎻ３—１５０ ｍｇ / Ｌꎻ４—２００ ｍｇ / Ｌ

图 ７　 ＲｈＢ 初始质量浓度对 ＲｈＢ 去除率的影响
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２􀆰 ８　 稳定性研究

为进一步研究 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的稳定性和重复

利用性ꎬ收集使用后的催化剂在同一反应条件下对

ＲｈＢ 进行降解ꎮ 如图 ８ 所示ꎬＲｈＢ 的降解率随着催

化剂回收次数的增加而下降ꎬ但第 ５ 次降解效率仍

可达到 ７４􀆰 ２％ꎮ 这归因于 Ｃｕ２＋ 的浸出ꎬ 反应后

Ｃｕ２＋、Ａｌ３＋、Ｆｅ３＋ 浸出质量浓度分别为 ２９􀆰 ７６、０􀆰 ５４８
ｍｇ / Ｌ 和 ０􀆰 ３９３ ｍｇ / Ｌ(表 １)ꎮ 从以上结果可知ꎬＦｅ－
ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 具有良好的可重复利用性和稳定性ꎮ

１—１ｓｔꎻ２—２ｎｄꎻ３—３ｒｄꎻ４—４ｔｈꎻ５—５ｔｈ

图 ８　 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的循环性能

表 １　 反应后 Ｃｕ２＋、Ａｌ３＋、Ｆｅ３＋的浸出质量浓度

金属离子 Ｃｕ２＋ Ａｌ３＋ Ｆｅ３＋

ρ / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ２９􀆰 ７６ ０􀆰 ５４８ ０􀆰 ３９３

３　 表征分析

３􀆰 １　 ＸＲＤ 分析

如图 ９ 所示ꎬＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的衍射峰在掺杂 Ｚｎ、
Ｍｎ、Ｆｅ、Ｃｏ 后未发生明显的变化ꎬ但衍射峰强度在

掺杂后更高ꎬ结晶度更优异ꎮ ５ 个样品结晶结构相

同ꎬ只在 ２θ ＝ ３５􀆰 ５１°、３８􀆰 ７１°附近出现明显的衍射

峰ꎮ 显然ꎬ没有发现 Ｚｎ、Ｍｎ、Ｆｅ、Ｃｏ 的特征峰ꎬ说明

掺杂的 ４ 种金属具有低负载、高色散性的特点ꎮ 此

外ꎬ掺杂的金属改性没有引起 ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 晶体的相

变ꎬ证明掺杂金属已经进入 ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的晶格中[１５]ꎮ

１—ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ２—Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ３—Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ
４—Ｍｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ５—Ｚｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

图 ９　 ＸＲＤ 谱图

３􀆰 ２　 ＳＥＭ 分析

如图 １０ 所示ꎬＣｕＡｌ －ＬＤＯ 具有独特的六方结

构ꎬ与文献[１６]的结果一致ꎮ 即便在掺杂 Ｆｅ、Ｍｎ、
Ｚｎ 和 Ｃｏ 元素后ꎬ其独特的六边形结构依然保持完

整ꎮ 但改性后晶体表面呈现出更为粗糙的形貌ꎬ表
明 Ｆｅ、Ｍｎ、Ｚｎ 和 Ｃｏ 金属元素的添加可能在一定程

度上损害了催化剂的结晶性能ꎮ 从图 １０( ｆ)可以看

出ꎬＣ、Ｏ、Ｃｕ、Ａｌ、Ｃｕ、Ｆｅ、Ｃｏ、Ｍｎ 和 Ｚｎ 元素分布均

匀ꎬ进一步证明改性材料的成功合成ꎮ

(ａ)ＣｕＡｌ－ＬＤＯ (ｂ)Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

(ｃ)Ｍｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ (ｄ)Ｚｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

(ｅ)Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

(ｆ)元素映射图

图 １０　 ＳＥＭ 图和元素映射图
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３􀆰 ３　 ＦＴ－ＩＲ 分析

从图 １１ 可以看出ꎬ以 ３ ４５０ ｃｍ－１为中心的宽特

征带是由水滑石结晶水、晶格水和层间水分子中

—ＯＨ 基团的拉伸振动引起[１７－１８]ꎮ 水分子的变形振

动在 １ ６３６ ｃｍ－１处产生特征峰[１９]ꎮ 在 ５００ ｃｍ－１附近

观察到的谱带归因于金属氧(Ｍ－Ｏ)基团的振动ꎮ
１ ３５６ ｃｍ－１处的吸收峰是由碳酸盐的振动引起[２０]ꎬ
改性后未观察到ꎮ

１—ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ２—Ｚｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ３—Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ
４—Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ５—Ｍｎ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

图 １１　 催化剂的 ＦＴ－ＩＲ 谱图

３􀆰 ４　 ＢＥＴ 分析

催化剂的比表面积与活性位点的数量密切相

关ꎮ 图 １２ 为 ＣｕＡｌ－ＬＤＨ(层状双金属氢氧化物)、
ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 和 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的 Ｎ２ 吸附－解吸等温

线ꎮ 依据国际纯粹与应用化学联合会(ＩＵＰＡＣ)的分

类ꎬ３ 个样品的吸附－解吸等温线均呈现出Ⅳ型等温

线的特征ꎬ具有 Ｈ３ 磁滞回线ꎮ 表明 ３ 种催化剂都具

有大量的介孔结构ꎮ 表 ２ 列出了样品的 ＢＥＴ 测试

结果ꎮ ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 和 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 催化剂的比表

面积分别为 ５０􀆰 ２６０ １ ｍ２ / ｇ 和 ８４􀆰 ２３０ ７ ｍ２ / ｇꎮ 掺杂

改性后的样品比表面积显著增加ꎮ 高比表面积不仅

１—ＣｕＡｌ－ＬＤＨꎻ２—ＣｕＡｌ－ＬＤＯꎻ３—Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

图 １２　 Ｎ２ 吸附－解吸等温线和

孔径分布(插图)曲线

表 ２　 ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 和 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的比表面积

样品 ＣｕＡｌ－ＬＤＯ Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ

ＳＢＥＴ / (ｍ２􀅰ｇ－１) ５０􀆰 ２６０１ ８４􀆰 ２３０７

可以提供更多的活性位点ꎬ而且具有更高的吸附能

力[２１]ꎬ这对污染物的降解起着重要作用ꎮ
３􀆰 ５　 ＸＰＳ 分析

使用 ＸＰＳ 测试了 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的全谱和 Ｃｕ
２ｐ、Ｆｅ ２ｐ、Ｏ １ｓ 谱ꎬ以 Ｃ １ｓ 峰(２８４􀆰 ６ ｅＶ)为基准进

行校准ꎮ 如图 １３(ａ)所示ꎬ通过检测反应前后样品

的表面和化学态ꎬ确定催化剂中存在 Ｆｅ、Ｃｕ、Ａｌ 元
素ꎮ 从图 １３(ｂ)可以看出ꎬＦｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 反应前位

于 ９３３􀆰 ７９ ｅＶ 的 Ｃｕ ２ｐ 谱表明 Ｃｕ 主要以二价形式

存在ꎮ 催化反应后ꎬＦｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 中的 Ｃｕ ２ｐ３ / ２峰

变宽且不对称ꎬ在 ９３４􀆰 １９、９５４􀆰 ２９ ｅＶ 和 ９５４􀆰 ２３ ｅＶ
处有 ３ 个峰ꎬ表明催化剂表面出现了其他形式的

Ｃｕ[２２]ꎮ 另外ꎬＦｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 催化反应后ꎬＣｕ＋ 含量

从 ８􀆰 ３５％上升到 １２􀆰 ７７％ꎬＣｕ２＋含量从 ３６􀆰 ２２％下降

到 ３４􀆰 ９５％ꎮ 在 ９５５􀆰 ５９ ｅＶ 处出现了一个新的峰ꎬ证
实了 Ｃｕ＋的形成ꎬ这可能是由于二价铜的晶格氧还

原所致[２３－２４]ꎮ 图 １３(ｃ)显示了 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的 Ｆｅ
２ｐ 结合能较低ꎬ说明掺杂的 Ｆｅ 处于低氧化态ꎮ 反

应前 的 Ｆｅ３＋ 和 Ｆｅ２＋ 的 比 例 分 别 为 ７１􀆰 ３３％ 和

２８􀆰 ６７％ꎬ反应后的比例分别为 ８３􀆰 ８９％和 １６􀆰 １１％ꎬ
表明催化反应后 Ｆｅ２＋ 转化为 Ｆｅ３＋ꎬ 见式 ( ７ ) ~
(９) [２５－２６]ꎮ

Ｆｅ２＋ ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｆｅ３＋ ＋ ＳＯ －

４ 􀅰＋ ＯＨ － (７)

Ｆｅ３＋ ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｆｅ２＋ ＋ ＳＯ －

５ 􀅰＋ Ｈ ＋ (８)

Ｆｅ３＋ ＋ ３ＯＨ － → Ｆｅ(ＯＨ) ３ (９)

　 　 如图 １３ ( ｄ) 所示ꎬ反应前催化剂在 ５２９􀆰 ８３、
５３１􀆰 ０６、５３１􀆰 ９２ ｅＶ 处的 ３ 个峰分别为晶格氧(ＯＬꎬ

(ａ)全谱 (ｂ)Ｃｕ ２ｐ

(ｃ)Ｆｅ ２ｐ (ｄ)Ｏ １ｓ

图 １３　 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 的 ＸＰＳ 谱图
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３０􀆰 １７％)、氧空位(ＯＶꎬ３７􀆰 ６４％)、表面 ＯＨ􀅰和吸附

氧(ＯＨ 和 ＯＡꎬ３２􀆰 １９％)ꎬ大量 ＯＶ 的产生是由于在氧

化铜中引入了非氧化还原氧化铝ꎬ这有助于去除有

机污染 物ꎮ 反 应 结 束 后ꎬ ＯＶ 的 检 出 率 下 降 至

２６􀆰 ６４％ꎮ 这一结果表明ꎬＯＶ 参与了 １Ｏ２ 的产生ꎬ这
与 ＥＰＲ 的检测结果一致[２７]ꎮ 此外ꎬＯＨ 和 ＯＡ 的峰值

强度增高ꎬ说明 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 在反应过程中发生了

羟基化ꎬ丰富的表面羟基有助于活性氧的产生[２８]ꎮ
３􀆰 ６　 ＵＶ－Ｖｉｓ 分析

为了进一步研究 ＲｈＢ 随时间的降解情况ꎬ在相

同的实验条件下ꎬ对不同时间间隔的样品进行全光

谱扫描(２００~９００ ｎｍ)ꎬ结果如图 １４ 所示ꎮ 在 ０ ｍｉｎ
时ꎬ光谱在 ２５０、３５０ ｎｍ 和 ５５４ ｎｍ 处出现了强吸收

峰ꎮ ２５０~３００ ｎｍ 是芳香烃的特征吸收峰ꎬ随着反应

时间的增加ꎬ波长 ２５０ ｎｍ 处的吸收峰逐渐减弱ꎬ说
明芳烃被破坏ꎻ３５０ ｎｍ 处的吸收峰也逐渐减弱消

失ꎬ说明共轭双键被破坏ꎬＲｈＢ 在 ５５４ ｎｍ 处的特征

吸收峰逐渐减弱ꎮ 以上结果表明ꎬＲｈＢ 的发色团ꎬ包
括取代基和分子框架ꎬ可以被 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ
体系有效地裂解ꎮ

１—０ ｍｉｎꎻ２—５ ｍｉｎꎻ３—１０ ｍｉｎꎻ４—１５ ｍｉｎꎻ５—２０ ｍｉｎꎻ
６—２５ ｍｉｎꎻ７—３０ ｍｉｎ

图 １４　 ＲｈＢ 水溶液的 ＵＶ－Ｖｉｓ 光谱

４　 机理分析

４􀆰 １　 猝灭实验

为了确定 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系中产生的活

性物种ꎬ进行了自由基猝灭实验ꎬ以乙醇和 ＴＢＡ 作

为 ＳＯ－
４􀅰和􀅰ＯＨ 的猝灭剂[２９－３０]、ｐ－ＢＱ 为 Ｏ－

２􀅰的捕获

剂ꎬＬ－Ｈｉｓ 为 １Ｏ２ 的捕获剂[３１]ꎮ 如图 １５(ａ)所示ꎬ在
加入乙醇和 ＴＢＡ 后ꎬ ＲｈＢ 的去除率分别下降至

８０􀆰 ２％和 ８７􀆰 ２％ꎮ 因此ꎬ在 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体

系中产生了少量的 ＳＯ－
４􀅰和􀅰ＯＨꎮ当溶液中含有 Ｌ－

Ｈｉｓ 时ꎬＲｈＢ 的去除率降低到 ８５􀆰 ８％ꎬ说明 １Ｏ２ 在去

除过程中起到一定作用ꎮ 此外ꎬ ｐ － ＢＱ 猝灭剂对

ＲｈＢ 降解率的影响最大ꎬ去除效率降低至 ３６􀆰 １％ꎬ

说明 Ｏ－
２􀅰在降解过程中起着重要作用ꎮ

４􀆰 ２　 ＥＰＲ 实验

为了进一步探索 ＲｈＢ 去除过程中产生的活性

物种ꎬ选择 ＤＭＰＯ 作为自由基捕获剂ꎬ捕获 ＳＯ－
４􀅰和

􀅰ＯＨꎮ如图 １５( ｂ)所示ꎬ当加入 Ｆｅ －ＣｕＡｌ －ＬＤＯ 和

ＰＭＳ 时ꎬ观察到 ７ 个主峰谱ꎮ 通过 ＳＯ－
４􀅰诱导的

ＤＭＰＯ 加合物可以产生 ＤＭＰＯＸ 信号ꎬ但自旋捕集

剂 ＤＭＰＯ 可能被体系中的强氧化性物质(如高价金

１—乙醇ꎻ２—ＴＢＡꎻ３—Ｌ－Ｈｉｓꎻ４—空白ꎻ５—ｐ－ＢＱ
(ａ)猝灭实验

１—５ ｍｉｎꎻ２—１０ ｍｉｎ

(ｂ)ＤＭＰＯ 捕获 ＳＯ－
４􀅰和􀅰ＯＨ

１—５ ｍｉｎꎻ２—１０ ｍｉｎ

(ｃ)ＴＥＭＰ 捕获 １Ｏ２

１—５ ｍｉｎꎻ２—１０ ｍｉｎ

(ｄ)ＤＭＰＯ 捕获 Ｏ－
２􀅰

图１５　 猝灭剂对 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ
催化体系的影响和 ＥＰＲ 光谱
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２０２５ 年 ６ 月 严群等:Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 活化过一硫酸盐降解罗丹明 Ｂ

属、ＰＭＳ 自身)直接氧化为 ＤＭＰＯＸ[３２]ꎬ而非与 ＳＯ－
４􀅰

结合ꎬ所以 ＤＭＰＯＸ 的 ＥＰＲ 信号(７ 个主峰)可能被

误判为 ＳＯ－
４􀅰的信号ꎮ另外ꎬ当 ＳＯ－

４􀅰生成量极低时ꎬ
ＥＰＲ 信号可能接近检测限ꎬ导致出现假阳性(噪声

被误判为信号)ꎬ而 Ｆｅ － ＣｕＡｌ － ＬＤＯ / ＰＭＳ 系统中

ＳＯ－
４􀅰产生的量非常小[３３]ꎬ因此 ＤＭＰＯ－ＳＯ－

４􀅰信号损

失的可能性很高ꎬ所以即使体系中产生少量甚至没

有产生 ＳＯ－
４􀅰ꎬ也能出现 ＤＭＰＯＸ 信号ꎮ 同时ꎬ选择

ＴＥＭＰ 作为非自由基捕获剂ꎬ如图 １５( ｃ)所示ꎮ 在

Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系中观察到较强的 ＴＥＭＰ －
１Ｏ２ 信号ꎬ表明在 ＲｈＢ 降解过程中ꎬＦｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ
可以快速激活 ＰＭＳ 产生 １Ｏ２ꎮ 如图 １５(ｄ)所示ꎬ当
使用 ＤＭＰＯ 作为 Ｏ－

２􀅰的自旋捕获剂时ꎬ光谱中也出

现了明显的信号ꎬ表明 Ｏ－
２􀅰是在 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 催化

ＰＭＳ 的过程中产生的ꎮ
４􀆰 ３　 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 活化 ＰＭＳ 的机理探究

根据以上实验结果ꎬＦｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 激活 ＰＭＳ
降解 ＲｈＢ 的机理如图 １６ 所示ꎮ 首先ꎬＦｅ －ＣｕＡｌ －
ＬＤＯ 中的 Ｃｕ＋ 激活 ＰＭＳ 生成 ＳＯ－

４􀅰、􀅰ＯＨ、ＳＯ２－
４ 和

ＯＨ－ꎬ并转化为 Ｃｕ２＋和 Ｃｕ３＋[式(１０) ~ (１２)]ꎮ 同时

生成的 Ｃｕ２＋和 Ｃｕ３＋可以分别通过与 ＨＳＯ－
５ 反应重新

转化为 Ｃｕ＋、Ｃｕ３＋[式(１３) ~ (１４)]和 Ｃｕ２＋ [式(１５) ~
(１６)]ꎬ这导致了 Ｃｕ＋、Ｃｕ２＋、Ｃｕ３＋ 相互转化[３４]ꎮ 此

外ꎬＣｕ＋ 和 Ｆｅ２＋ 与 Ｏ２ 反应生成 Ｏ－
２􀅰[式 ( １７) ~

(１８])ꎮ 所得到的 ＳＯ－
５􀅰进一步反应得到 １Ｏ２ [式

(１９)] [３０]ꎮ

图 １６　 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 中 ＲｈＢ 的去除机制

Ｃｕ ＋ ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｃｕ２＋ ＋ ＳＯ －

４ 􀅰＋ ＯＨ － (１０)

Ｃｕ ＋ ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｃｕ２＋ ＋ ＳＯ２－

４ ＋􀅰ＯＨ (１１)
Ｃｕ ＋ ＋ ＨＳＯ －

５ → Ｃｕ３＋ ＋ ＳＯ２－
４ ＋ ＯＨ － (１２)

Ｃｕ２＋ ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｃｕ ＋ ＋ ＳＯ －

５ 􀅰＋ Ｈ ＋ (１３)
Ｃｕ２＋ ＋ ＨＳＯ －

５ → Ｃｕ３＋ ＋ ＳＯ －
４ 􀅰＋ ＯＨ － (１４)

Ｃｕ３＋ ＋ ＯＨ － → Ｃｕ２＋ ＋􀅰ＯＨ (１５)
Ｃｕ３＋ ＋ ＨＳＯ －

５ → Ｃｕ２＋ ＋ ＳＯ －
５ 􀅰＋ Ｈ ＋ (１６)

Ｃｕ ＋ ＋ Ｏ２ → Ｃｕ２＋ ＋ Ｏ －
２ 􀅰 (１７)

Ｆｅ２＋ ＋ Ｏ２ → Ｆｅ３＋ ＋ Ｏ －
２ 􀅰 (１８)

ＳＯ －
５ 􀅰＋ ＳＯ －

５ 􀅰 → Ｓ２Ｏ２－
８ ＋ １Ｏ２ (１９)

　 　 综上所述ꎬ在 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系中ꎬ由于

自由基途径和非自由基途径共存ꎬ可以产生活性物

质(Ｏ－
２􀅰、􀅰ＯＨ、ＳＯ－

４􀅰、１Ｏ２)ꎬ导致 ＲｈＢ 的快速降解ꎮ

５　 结论

(１)使用水热法将 Ｆｅ、Ｍｎ、Ｃｏ、Ｚｎ 掺杂至 ＣｕＡｌ－
ＬＤＯꎬ并通过活化 ＰＭＳ 降解 ＲｈＢꎮ 发现不同金属掺

杂的 Ｍ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系均可高效降解 ＲｈＢꎬ
３０ 分钟内降解率≥９９􀆰 ６％ꎮ 其中 Ｃｏ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ /
ＰＭＳ 的 ｋｏｂｓ最高(０􀆰 ４８５ ２ ｍｉｎ－１)ꎬ但 Ｃｏ２＋生物毒性

高ꎻＦｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ / ＰＭＳ 的 ｋｏｂｓ为 ０􀆰 ４２１ ８ ｍｉｎ－１ꎬ兼
具高效性和环境友好性ꎮ

(２)在原 ｐＨ(５􀆰 ６)、２５℃、ＲｈＢ 质量浓度为 １００
ｍｇ / Ｌ、ＰＭＳ 和 Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 质量浓度为 ０􀆰 ３ ｇ / Ｌ
的条件下ꎬ ３０ ｍｉｎ 内降解率达到 １００％ꎬ ０􀆰 ４２１ ８
ｍｉｎ－１的 ｋｏｂｓ较改性前(０􀆰 １１７ ６ ｍｉｎ－１)显著提高ꎮ

(３) Ｆｅ － ＣｕＡｌ － ＬＤＯ / ＰＭＳ 体系在宽 ｐＨ 范围

(３􀆰 ０~１１􀆰 ０)内对 ＲｈＢ 具有良好的催化性能ꎬ酸性

条件下有轻微的抑制作用ꎬ碱性条件下有促进作用ꎮ
Ｃｌ－、ＮＯ－

３、ＦＡ 对 ＲｈＢ 的降解有抑制作用ꎬ而 ＨＣＯ－
３

则有促进作用ꎮ 当 ＰＭＳ 质量浓度为 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ、Ｆｅ－
ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 质量浓度为 ０􀆰 ２５ ｇ / Ｌ 时ꎬ反应速率最快ꎬ
成本效益高ꎮ 温度越高ꎬ反应速度越快ꎮ

(４)Ｆｅ－ＣｕＡｌ－ＬＤＯ 催化剂具有良好的稳定性ꎬ
在第 ５ 次使用时能去除 ７４􀆰 ２％的 ＲｈＢꎮ 在该体系的

反应过程中ꎬ生成了 Ｏ－
２􀅰、􀅰ＯＨ、ＳＯ－

４􀅰和 １Ｏ２ꎬ其中

Ｏ－
２􀅰起着关键作用ꎮ
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