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富氧空位高岭土负载铁量子点活化
过一硫酸盐高效降解四环素
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摘要:空位工程因其独特的电子结构而备受关注ꎬ并且也被认为是提高催化性能的一种有效方法ꎮ 通过将铁量子点

(ＦｅＱＤｓ)负载在层状高岭土(ＫＬ)上ꎬ成功制备出一种成本低廉且富含氧空位(ＯＶ)的 ＫＬ 负载 ＦｅＱＤｓ 复合材料(标记为 ＦｅＱＤｓ
＠ ＫＬ)ꎬ用于活化过一硫酸盐(ＰＭＳ)降解四环素(ＴＣ)ꎮ 其中ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 在活化 ＰＭＳ 方面展现出卓越的催化性能ꎬ能够

在 ２０ ｍｉｎ 内将 ＴＣ(１０ ｍｇ / Ｌ)的去除效率提高至 ８８􀆰 ３％ꎬ对应速率常数(０􀆰 ０８２ ４ ｍｉｎ－１)是 ＦｅＱＤｓ / ＰＭＳ(０􀆰 ０２３ ７５ ｍｉｎ－１)的 ３􀆰 ４７
倍ꎮ 化学淬灭实验结果表明ꎬ单线态氧( １Ｏ２)是主要的活性氧物种ꎬ而􀅰ＯＨ、ＳＯ􀅰－

４ 和 Ｏ􀅰－
２ 则起着较小的作用ꎮ 结果表明ꎬＦｅＱＤｓ＠

ＫＬ－０􀆰 ２ 中丰富的 ＯＶ 有利于 ＰＭＳ 的活化ꎬ并有效促进 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 体系中 １Ｏ２ 的生成ꎮ 此外ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 在经

过 ５ 次循环实验后仍表现出良好的耐久性和稳定性ꎮ
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其水污染控制ꎬ通讯联系人ꎬｑｉｎｇｙｏｎｇｌｉ＠ ｇｄｕｐｔ.ｅｄｕ.ｃｎꎮ

　 　 四环素(ＴＣ)是一种处方类抗生素ꎬ在农业和医

学卫生领域被广泛使用[１]ꎮ 由于其化学性质稳定ꎬ
ＴＣ 很难被传统的水处理方法去除ꎬ从而导致其在水

体环境中持续存在[２]ꎮ 这种持续性行为对水生生

态系统和公众健康构成了重大威胁ꎬ导致致病细菌

产生抗药性ꎬ并通过饮用水和食物链使人类面临风

险[３]ꎮ 为了解决这些问题ꎬ已开发出多种方法ꎬ包括生

物降解、膜降解、吸附以及高级氧化工艺(ＡＯＰｓ)[４]ꎮ
近年来ꎬ以激活过一硫酸盐(ＰＭＳ)为核心的高

级氧化工艺(ＡＯＰｓ)在生成活性氧物种(ＲＯＳｓ)方面

得到了广泛研究ꎬ已被用于有机污染物的降解[５]ꎮ
在 ＰＭＳ－ＡＯＰｓ 中ꎬＰＭＳ 的激活起着关键作用ꎬ而催

化剂则在决定其效果方面发挥着重要作用ꎮ 研究表

明ꎬ过渡金属作为激活 ＰＭＳ 的催化剂具有良好的性

􀅰３４１􀅰
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能[６]ꎮ 均相催化剂ꎬ如溶解的和还原的过渡金属离

子ꎬ与 ＰＭＳ 溶液充分接触ꎬ具有较高的催化活性ꎬ但
其应用可能会因反应结束后难以将均相催化剂从介

质中分离出来而受到限制ꎮ 铁(Ｆｅ)在地壳中储量

丰富ꎬ而且价格低廉、无毒ꎬ这些特点使其在环境应

用领域具有可行性ꎮ 基于非均相铁基材料ꎬ如纳米

零价铁(ｎＺＶＩ) [７] 和具有特定顺磁性的 Ｆｅ３Ｏ４
[８]ꎬ因

其出色的激活能力而被广泛用作 ＰＭＳ 的激活剂ꎮ
然而ꎬ这类具有高表面能和内在磁性的铁基材料很

容易发生氧化和自团聚ꎬ从而导致活性中心分布不

均、导电性差以及可能因金属溶解而产生的二次污

染等问题ꎬ从而使得催化活性显著降低ꎮ 为解决这

些局限性ꎬ研究人员采用了多种策略ꎬ包括表面改

性、添加第二金属元素以及在载体材料上进行沉积

等方法[９－１０]ꎮ
零维量子点(ＱＤｓ)由于具有较大的表面积以及

短程原子有序性ꎬ能够为催化反应提供更多的活性

位点[１１]ꎮ 然而ꎬＱＤｓ 在制备过程中容易发生自聚集

现象[５]ꎬ从而导致分散性差以及催化性能下降ꎬ在
很大程度上制约了 ＱＤｓ 的实际应用ꎮ 有报道称ꎬ
ＱＤｓ 可以固定在某些基底材料上ꎬ从而形成负载型

催化剂ꎬ大大增强 ＱＤｓ 的分散性[１２]ꎮ 然而ꎬ寻找一

种经济实惠且能作为 ＱＤｓ 稳定载体的支撑材料仍

是当务之急ꎮ 近年来ꎬ天然矿物高岭土(ＫＬ)因其能

够作为固定剂来防止纳米粒子聚集以及防止金属从

活性位点中析出而备受关注[１３]ꎮ 因此ꎬ高岭土可以

被选作 ＱＤｓ 的稳定载体ꎬ从而以高效且经济的方式

降解污染物ꎮ 在本研究中ꎬ通过简易方法合成了高

岭土负载铁量子点( ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ)ꎬ以进一步提高

ＦｅＱＤｓ 的稳定性和催化活性ꎬ并将其用于活化 ＰＭＳ
高效降解抗生素ꎮ

１　 实验部分

１􀆰 １　 实验材料和仪器

氯化铁、碳酸氢铵、四环素(ＴＣꎬ≥９６％)、叔丁

醇、对 苯 醌、 糠 醇、 过 一 硫 酸 盐 ( ＰＭＳꎬ ＫＨＳＯ５􀅰
０􀆰 ５ＫＨＳＯ４􀅰０􀆰 ５Ｋ２ＳＯ４)购自上海阿拉丁生化科技股

份有限公司ꎮ 无水乙醇、氢氧化钠、硫酸、甲醇、碘化

钾、氯化钠、磷酸二氢钠、无水硫酸钠、硝酸钠和碳酸

氢钠购自广东光华科技股份有限公司ꎬ上述化学试

剂均为分析纯ꎮ 在整个实验中ꎬ均使用超纯水ꎮ
ＴＳＴ－ＵＰ 型超纯水机ꎻＤＦ－１０１Ｓ 型集热式恒温

磁力搅拌器ꎻＤＨＧ－９０７０Ａ 型电热鼓风干燥箱ꎻＫＳＬ－
１２００Ｘ 型马弗炉ꎻＰＨＳ－３Ｃ 型数显酸度计ꎻＳＨＺ－８２Ａ

型水浴恒温振荡器ꎻＦＡ２００４Ｎ 型分析天平ꎮ
１􀆰 ２　 ＦｅＱＤｓ＠ＫＬ 复合催化剂的合成

通过简单的化学反应和低温煅烧合成了 ＦｅＱＤｓ＠
ＫＬ 复合催化剂ꎮ 在一个典型的过程中ꎬ将不同质量

的高岭土(ｘ ＝ ０􀆰 ０５、０􀆰 １、０􀆰 ２、０􀆰 ３ 和 ０􀆰 ４ ｇ)分散在

１００ ｍＬ 无水乙醇中ꎬ超声 １ ｈꎮ 在高岭土悬浮液中

加入 １ ｍｍｏｌ / Ｌ ＦｅＣｌ３􀅰６Ｈ２Ｏꎮ 然后加入 ３ ｍｍｏｌ / Ｌ 的

ＮＨ４ＨＣＯ３ꎬ室温搅拌 ８ ｈꎮ 之后ꎬ前驱体被离心收

集ꎬ用超纯水和乙醇洗涤ꎬ并在 ６０℃的烘箱中干燥

过夜ꎮ 最后ꎬ将制备好的前驱体在空气气氛中

３５０℃煅烧 ２ ｈꎬ得到 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－ｘ( ｘ ＝ ０􀆰 ０５、０􀆰 １、
０􀆰 ２、０􀆰 ３ 和 ０􀆰 ４)ꎮ 此外ꎬＦｅＱＤｓ 也是通过相同的制

备方法合成的ꎬ只是没有加入高岭土ꎮ
１􀆰 ３　 催化剂表征

所获 得 样 品 的 晶 体 结 构 通 过 在 ＳｍａｒｔＬａｂ
(３ ｋＷ)衍射仪上使用 Ｃｕ Ｋα 射线(λ ＝ １􀆰 ５４１ ８ Å)
进行的粉末 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)技术进行表征ꎮ 通

过傅里叶变换红外光谱仪(ＦＴ－ＩＲꎬＴｈｅｒｍｏ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ
Ｎｉｃｏｌｅｔ ｉＳ５０)获得样品的官能团ꎮ 采用气体吸附分

析仪(Ｍｉｃｒｏｍｅｒｉｔｉｃｓ ＴｒｉＳｔａｒ Ⅱ ３０２０)测定所合成催化

剂的比表面积(ＳＳＡ)、孔径分布以及总孔体积ꎮ 通

过扫描电子显微镜(ＳＥＭꎬＦＥＩ ｑｕａｎｔａ２５０)结合能谱

仪(ＥＤＳ) 以及透射电子显微镜 ( ＴＥＭꎬＦＥＩ Ｔｅｃｎａｉ
Ｇ２Ｆ２０)获得所制备样品的微观形貌信息ꎮ 采用 Ｘ
射线光电子能谱法(ＸＰＳꎬＴｈｅｒｍｏ ＥＳＣＡＬＡＢ ２５０ＸＩ)
对所获得材料的表面化学性质进行研究ꎮ 通过电子

顺磁共振技术(ＥＰＲꎬＢｒｕｋｅｒ)检测催化剂的氧空位ꎮ
１􀆰 ４　 催化活性

在一个容量为 ５００ ｍＬ 的烧杯中进行了典型的

实验ꎬ该烧杯装有 １００ ｍＬ 浓度为 １０ ｍｇ / Ｌ 的 ＴＣ 溶

液ꎮ 所有实验均在水浴恒温振荡器中进行ꎬ转速为

１６０ ｒ / ｍｉｎꎬ工作温度为室温(３０℃)ꎮ ｐＨ 的调整是

通过使用 ０􀆰 ０１ ｍｏｌ / Ｌ 的硫酸或氢氧化钠来进行的ꎮ 首

先添加催化剂(浓度为 ０􀆰 ３０ ｇ / Ｌ)ꎬ让其暗处理 ３０ ｍｉｎꎬ
以确保 ＴＣ 的吸附和解吸达到平衡状态ꎮ 为启动反

应ꎬ加入了 １􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＰＭＳꎮ 待测溶液在预先设

定的时间间隔内被抽取出来ꎬ并立即通过 ０􀆰 ２２ μｍ
的滤膜进行过滤ꎮ 随后ꎬ通过紫外－可见分光光度

计(ＵＶ－２６００)在最大波长 λ ＝ ３５７ ｎｍ 的条件下计

算 ＴＣ 浓度ꎮ 所有降解实验均进行 ３ 次重复实验ꎮ
根据拟一级动力学模型ꎬ反应速率常数(ｋｏｂｓ)通

过公式(１)进行计算ꎮ
ｌｎＣ０ / Ｃｔ ＝ ｋｏｂｓ ｔ (１)

其中ꎬＣ０ 和 Ｃ ｔ 分别为初始和最终的 ＴＣ 浓度ꎬｍｇ / Ｌꎻ
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ｋｏｂｓ为反应速率常数ꎬｍｉｎ－１ꎻｔ 为反应时间ꎬｍｉｎꎮ ｋｏｂｓ

的值可以通过 ｌｎ(Ｃ０ / Ｃ ｔ)与时间 ｔ 之间的线性关系

来确定ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 催化剂的表征与分析

用 Ｘ 射线衍射(ＸＲＤ)测定了所制备催化剂的

晶体结构ꎮ 如图 １(ａ)所示ꎬ高岭土呈现出 ５ 个明显

衍射峰ꎬ分别位于 １２􀆰 ３５、 ２０􀆰 ３６、 ２４􀆰 ５８、 ２６􀆰 ６３° 和
３８􀆰 ４４°ꎬ归属于高岭土的(００１)、( － １１０)、(００２)、
(１１１ ) 和 ( １ － ３１ ) 晶 面 ( ＪＣＰＤＳ ７８—１９９６ ) [１４]ꎮ
ＦｅＱＤｓ 中可以观察到分别位于 ２４􀆰 ７０、３３􀆰 １６、３５􀆰 ６５、
４０􀆰 ９５、４９􀆰 ６０、５４􀆰 ０３、６２􀆰 ５０°和 ６４􀆰 ０５°处的特征衍射

峰ꎬ依次归因于 α－Ｆｅ２Ｏ３ 的(０１２)、(１０４)、(１１０)、
(１１３)、(０２４)、(１１６)、(２１４)和(３００)晶面( ＪＣＰＤＳ
３３—０６６４) [１５]ꎮ 值得注意的是ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的

结晶度相对较低ꎬ这可能是因为二维的高岭土基质

为形成小尺寸的 ＦｅＱＤｓ 提供了丰富的附着位点ꎬ而
强烈的异质界面相互作用导致了大量的晶格扭

曲[１６]ꎮ ＸＲＤ 谱图证实了 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ 复合材料的成

功制备ꎮ
样品的傅里叶变换红外( ＦＴ－ＩＲ)光谱如图 １

(ｂ)所示ꎮ ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的 ＦＴ－ＩＲ 与高岭土基

本相似ꎮ 高岭土和 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 在 ３ ５６６ ｃｍ－１

至 ３ ７４１ ｃｍ－１范围内的吸收峰是 Ａｌ—ＯＨ 官能团的

伸缩振动ꎬ４００ ｃｍ－１至 １ ５００ ｃｍ－１范围内的吸收峰是

(ａ)ＸＲＤ 图谱

(ｂ)ＦＴ－ＩＲ 光谱

１—ＦｅＱＤｓꎻ２—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ꎻ３—高岭土

图 １　 ＦｅＱＤｓ、ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 和高岭土的

晶体结构和官能团分析

Ｓｉ—Ｓｉ 键弯曲振动和 Ｓｉ—Ｏ 键伸缩振动ꎮ 此外ꎬ
５３３ ｃｍ－１处的峰是由于 ＦｅＱＤｓ 中铁－氧键(Ｆｅ—Ｏ)
的伸缩振动所引起的[１７]ꎮ 值得注意的是ꎬ对于

ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 复合材料ꎬ在约 ５４１ ｃｍ－１处的特征

峰发生了轻微的位移[图 １(ｂ)]ꎬ这表明 ＦｅＱＤｓ 与

高岭土载体之间可能存在相互作用[５]ꎮ
ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 材料呈现出Ⅳ型等温线特征ꎬ

在 ０􀆰 ６５ 至 １􀆰 ０ 之间观察到了磁滞回线[图 ２(ａ)]ꎬ
这可归因于该材料中丰富的微孔和中孔结构ꎮ 该样

品的孔径分布图显示[图 ２(ｂ)]ꎬ孔径主要分布在

１􀆰 ５~２􀆰 ８ ｎｍ 和 ３􀆰 １ ~ ５􀆰 ８ ｎｍ 的范围内ꎬ这证实了

ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的孔结构中存在微孔和中孔ꎮ 此

外ꎬ该样品的比表面积、总孔隙体积和平均孔径分别

为 ５８􀆰 ９６ ｍ２ / ｇ、０􀆰 １９２ ｃｍ３ / ｇ 和 ９􀆰 ５４ ｎｍꎮ 孔隙率的

提高增强了对 ＰＭＳ 的吸附能力ꎬ增加了活性位点的

可利用性ꎬ并加快了对 ＴＣ 的吸附捕获和降解过程ꎮ

１—吸附ꎻ２—脱附

(ａ)ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温曲线

(ｂ)ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的孔径分布图

图 ２　 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的比表面积(ＢＥＴ)测试

如图 ３(ａ)所示ꎬ所制备的 ＦｅＱＤｓ 的表面形态是

呈棒球形的颗粒ꎬ并存在高度聚集ꎮ 高岭土是一种

典型层状结构矿物ꎬ其层片呈交错堆叠状 [图 ３
(ｂ)]ꎬ这有利于 ＦｅＱＤｓ 的均匀负载ꎮ 由图 ３( ｃ)可
以看出ꎬＦｅＱＤｓ 均匀地分布在高岭土表面ꎮ 与图 ３
(ａ)相比ꎬ高岭土的引入显著抑制了 ＦｅＱＤｓ 的聚集ꎬ
改善了 ＦｅＱＤｓ 的分散性ꎬ并增加了比表面积 (见

ＢＥＴ 分析)ꎬ为 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 与 ＰＭＳ 共同作用促

进污染物降解提供了更多的位点ꎮ 高分辨率透射电

镜(ＨＲＴＥＭ)进一步显示(图 ４)ꎬ０􀆰 ２７０ ｎｍ 的晶格
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条纹与 α－Ｆｅ２Ｏ３ 的(１０４)晶面相一致[１７]ꎮ 图 ５ 中的

元素映射分析证实了 ＦｅＱＤｓ 在高岭土表面的生长

情况ꎬ结果清晰显示铁( Ｆｅ)、氧(Ｏ)、铝(Ａｌ)和硅

(Ｓｉ)４ 种元素分布均匀ꎬ进一步表明 ＦｅＱＤｓ 均匀地

分布在高岭土表面ꎮ 这些表征结果进一步证实了

ＦｅＱＤｓ 成功负载在高岭土载体表面ꎮ

(ａ)ＦｅＱＤｓ (ｂ)高岭土

(ｃ)ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２

图 ３　 ＦｅＱＤｓ、高岭土和 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的

扫描电镜(ＳＥＭ)图

图 ４　 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的高分辨率透射电镜

(ＨＲＴＥＭ)图

(ａ)Ｆｅ 元素分布 (ｂ)Ａｌ 元素分布

(ｃ)Ｏ 元素分布 (ｄ)Ｓｉ 元素分布

图 ５　 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的元素映射图

ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的 Ｏ １ｓ 光谱(图 ６)可以分解

为 ３ 个特征峰ꎬ分别位于 ５３２􀆰 ７、５３１􀆰 ７ ｅＶ 和 ５３０􀆰 ０ ｅＶ
处ꎬ它们分别对应于表面吸附氧(标记为 ＯＡ)、氧空

位(标记为 ＯＶ)和晶格氧(标记为 ＯＬ) [１８]ꎮ 通过对

Ｏ １ｓ 光谱分析ꎬ在反应前ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 中 ＯＡ、
ＯＶ 和 ＯＬ 的比例分别为 ４７􀆰 ３％、３５􀆰 ３％和 １７􀆰 ４％ꎬ
但在反应后则分别变为 ５６􀆰 ７％、２９􀆰 ５％和 １３􀆰 ８％ꎬ这
表明这些氧物种参与了 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统

的反应ꎮ ＯＬ 含量的降低可归因于 Ｆｅ ( Ⅱ) 与

Ｆｅ(Ⅲ)之间的氧化还原反应ꎮ ＯＶ 含量的降低可归

因于氧空位能够轻易捕获电子ꎬ并将氧分子激活为

Ｏ􀅰－
２ ꎬ这进一步表明 ＯＶ 也参与了催化反应ꎮ ＯＡ 含

量的增加归因于降解中间产物在 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２
表面的吸附作用ꎮ 总的来说ꎬ氧物种含量的变化表

明ꎬＯＶ 充当了激活 ＰＭＳ 的活性位点ꎮ

１—ＯＬꎬ晶格氧ꎻ２—ＯＶꎬ氧空位ꎻ３—ＯＡꎬ表面吸附氧

图 ６　 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 反应前后的 Ｘ 射线

光电子能谱图(Ｏ １ｓ)

此外ꎬ采用了电子自旋共振(ＥＰＲ)技术来进一

步检测所制备样品的氧空位缺陷(ＯＶｓ) [１９]ꎮ 如图 ７
所示ꎬＦｅＱＤｓ 和 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的 ＥＰＲ 光谱在 ｇ ＝
２􀆰 ００４ 时均呈现出典型的 ＥＰＲ 信号ꎬ这也表明存在

ＯＶｓꎮ 此外ꎬ与 ＦｅＱＤｓ 相比ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的共

振峰强度显著增强ꎬ这表明 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 中的氧

空位浓度更高ꎮ 实验结果证实ꎬ引入高岭土ꎬ所制备

的 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 中获得了大量的 ＯＶｓꎮ

１—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ꎻ２—ＦｅＱＤｓ

图 ７　 电子自旋共振(ＥＰＲ)谱图
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２􀆰 ２　 ＦｅＱＤｓ＠ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 体系的催化性能

如图 ８(ａ)所示ꎬ在没有催化剂的情况下ꎬ２０ ｍｉｎ
内只有 ２４􀆰 ３％的 ＴＣ 分子被去除ꎬ表明了单用 ＰＭＳ
的氧化能力有限ꎮ 在没有 ＰＭＳ 的情况下ꎬ高岭土

(ｋａｏｌｉｎ)、ＦｅＱＤｓ 和 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 对 ＴＣ 的吸附

率在 ３０ ｍｉｎ 内分别为 ５􀆰 ３％、１８􀆰 ２％和 １４􀆰 ５％ꎮ 当

将 ＰＭＳ 和催化剂一同加入到 ＴＣ 溶液中时ꎬＴＣ 的去

除率得到了显著提高ꎻ在 ｋａｏｌｉｎ / ＰＭＳ、ＦｅＱＤｓ / ＰＭＳ
和 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统中ꎬ２０ ｍｉｎ 内 ＴＣ 的去

除效率分别达到了 ３４􀆰 ５％、４９􀆰 ４％和 ８８􀆰 ３％ꎮ 同样

地ꎬ计算动力学速率常数 ( ｋｏｂｓ ) 分别为 ０􀆰 ０１４ ５、
０􀆰 ０２３ ７５、０􀆰 ０８２ ４ ｍｉｎ－１[图 ８(ｂ)]ꎮ ＴＣ 在 ＦｅＱＤｓ＠
ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 体系中的 ｋｏｂｓ分别是 ｋａｏｌｉｎ / ＰＭＳ 体系

和 ＦｅＱＤｓ / ＰＭＳ 体系的 ５􀆰 ６８ 倍和 ３􀆰 ４７ 倍ꎮ 这些结

果表明:与高岭土相比ꎬＦｅＱＤｓ 是在活化的 ＰＭＳ 条

件下导致 ＴＣ 高效降解的主要因素ꎻＦｅＱＤｓ 在高岭

土表面的均匀分散增加了活性位点ꎬ并增强了与 ＴＣ
的相互作用ꎮ 这种均匀分布显著提高了 ＦｅＱＤｓ＠
ＫＬ－０􀆰 ２ 相对于 ＦｅＱＤｓ 的降解性能ꎮ

１—ＰＭＳꎻ２—高岭土ꎻ３—ＦｅＱＤｓꎻ４—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２
(ａ)不同对比实验中 ＴＣ 的降解效率

１—ｋｏｂｓꎻ２—ＴＣ 降解率

(ｂ)相应的拟一级动力学常数

图 ８　 不同体系对 ＴＣ 降解的影响

如图 ９ 所示ꎬ随着高岭土含量从 ０􀆰 ０５ ｇ 增加到

０􀆰 ２ ｇꎬ降解效率提高并达到了最大值ꎮ 当高岭土含

量进一步增加(达到 ０􀆰 ３ ｇ 和 ０􀆰 ４ ｇ)时ꎬ降解效率反

而下降了ꎬ这可能是由于过量的高岭土会导致

ＦｅＱＤｓ 被覆盖ꎬ从而减少了活性位点的暴露面积所

致ꎮ 相应的 ｋｏｂｓ值也先增大后减小ꎬ在高岭土含量

为 ０􀆰 ２ ｇ 时达到最大值(０􀆰 ０８２ ４ ｍｉｎ－１)ꎮ

１—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ０５ꎻ２—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 １ꎻ３—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ꎻ
４—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ３ꎻ５—ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ４

图 ９　 高岭土含量对 ＴＣ 降解的影响

２􀆰 ３　 反应参数对 ＦｅＱＤｓ＠ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 体系催化

的影响

如图 １０(ａ)所示ꎬ当 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的投加量

从 ０􀆰 １ ｇ / Ｌ 增加到 ０􀆰 ３ ｇ / Ｌ 时ꎬ在 ２０ ｍｉｎ 时ꎬＴＣ 的

去除率从 ５１􀆰 １％大幅上升至 ８８􀆰 ３％ꎮ 这一现象表

明ꎬ随着 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 投加量的增加ꎬ可利用的

活性位点也随之增多ꎬ从而有效地激活了 ＰＭＳꎬ使
其产生更多的活性氧物质ꎬ以分解 ＴＣꎮ 然而ꎬ当
ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的投加量进一步增加到 ０􀆰 ４ ｇ / Ｌ
时ꎬＴＣ 的去除率下降到 ８４􀆰 ２％ꎮ 在高催化剂用量的

情况下ꎬ催化活性的降低主要应归因于催化剂的聚

集形成以及催化剂自身的相互吸附[１８]ꎮ 因此ꎬ综合

考虑催化活性和经济效益ꎬ选定 ０􀆰 ３ ｇ / Ｌ 作为适宜

的 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 用量ꎮ
如图 １０(ｂ)所示ꎬ当添加 ０􀆰 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＰＭＳ

时ꎬＴＣ 的降解效率较低ꎬ２０ ｍｉｎ 后 ＴＣ 的去除率仅为

５５􀆰 ８％ꎬ因为少量的 ＰＭＳ 无法产生足够的活性物质来

氧化和降解 ＴＣꎮ 随着 ＰＭＳ 浓度增加到 １􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ
２０ ｍｉｎ 内 ＴＣ 的去除率高达 ８８􀆰 ３％ꎮ 令人惊讶的

是ꎬ进一步增加 ＰＭＳ 浓度(２􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌ)ꎬＴＣ 的降解

效率反而下降ꎮ 先前的研究指出ꎬ过量的 ＰＭＳ 会淬

灭生成的 ＳＯ􀅰－
４ 和􀅰ＯＨꎬ导致 ＳＯ􀅰－

４ 和􀅰ＯＨ 转化为氧化

性较弱的 ＳＯ􀅰－
５ ( ＨＳＯ－

５ ＋ ＳＯ􀅰－
４ →ＳＯ􀅰－

５ ＋ ＳＯ２－
４ ＋ Ｈ＋ꎻ

ＨＳＯ－
５＋􀅰ＯＨ →ＳＯ􀅰－

５ ＋Ｈ２Ｏ)ꎬ从而降低了对 ＴＣ 的降

解效率[２０]ꎮ 因此ꎬ对于 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统

而言ꎬ最佳的 ＰＭＳ 浓度为 １􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎮ
如图 １０(ｃ)所示ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统在

强酸环境中( ｐＨ ＝ ３)对 ＴＣ 的去除性能有所下降ꎮ
这可能是由于 ＰＭＳ 在强酸环境下的分解以及 Ｈ＋对

ＨＳＯ－
５ 的强稳定作用所致ꎬ这两点共同导致了 ＴＣ 的

去除效率下降[６]ꎮ 此外ꎬ在低 ｐＨ 条件下ꎬＨ＋对􀅰ＯＨ
的清除作用(Ｈ＋＋􀅰ＯＨ＋ｅ－ →Ｈ２Ｏ)也会降低 ＴＣ 的

去除速率ꎮ 总体而言ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统

􀅰７４１􀅰
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的适用 ｐＨ 范围为 ３ ~ １１ꎬ其中 ＴＣ 的去除率均高于

８０％ꎮ 一般来说ꎬ大多数天然水的 ｐＨ 在 ５ 到 ９ 之

间ꎮ 总之ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统在较宽的 ｐＨ
范围内表现出良好的适应性ꎮ

如图 １０ ( ｄ) 所示ꎬ Ｃｌ－、 Ｈ２ＰＯ
－
４、 ＳＯ２－

４ 、 ＮＯ－
３ 和

ＨＣＯ－
３ 会阻碍 ＴＣ 的去除ꎬ相应的速率常数分别为

０􀆰 ０６８、 ０􀆰 ０２９、 ０􀆰 ０６９、 ０􀆰 ０７６、 ０􀆰 ０９７ ｍｉｎ－１ [ 图 １０
(ｅ)]ꎮ 其中ꎬＨ２ＰＯ

－
４ 的影响最为显著ꎬ导致 ＴＣ 的去

除率降至 ５３􀆰 ４％ꎬ这归因于 Ｈ２ＰＯ
－
４ 会与 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ

－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 体系中产生的􀅰ＯＨ 和 ＳＯ􀅰－
４ 发生反应

(Ｈ２ＰＯ
－
４ ＋􀅰ＯＨ →Ｈ２ＰＯ􀅰

４ ＋ＯＨ－ꎻＨ２ＰＯ
－
４ ＋ＳＯ􀅰－

４ →
Ｈ２ＰＯ􀅰

４＋ＳＯ２－
４ )ꎬ生成活性较低的磷酸二氢盐自由

基[６ꎬ２１]ꎮ 然而ꎬ在存在 Ｃｌ－、ＳＯ２－
４ 、ＮＯ－

３ 和 ＨＣＯ－
３ 的情

况下ꎬ ＴＣ 的去除率在 ２０ ｍｉｎ 内仍分别达到了

８５􀆰 ９％、８６􀆰 ３％、８７􀆰 ２％和 ９３􀆰 １％ꎬ这表明 ＦｅＱＤｓ＠
ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统对上述 ４ 种无机阴离子具有很强

的耐受性ꎮ

１—０􀆰 １ ｇ / Ｌꎻ２—０􀆰 ２ ｇ / Ｌꎻ３—０􀆰 ３ ｇ / Ｌꎻ４—０􀆰 ４ ｇ / Ｌ
(ａ)ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 投加量

１—０􀆰 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—０􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ３—１􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—２􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌ
(ｂ)ＰＭＳ 投加量

１—ｐＨ＝ ３ꎻ２—ｐＨ＝ ４􀆰 ７ꎻ３—ｐＨ＝ ７ꎻ４—ｐＨ＝ ９ꎻ５—ｐＨ＝ １１
(ｃ)溶液初始 ｐＨ

１—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｈ２ＰＯ－
４ ꎻ２—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｃｌ－ꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＳＯ２－

４ ꎻ

４—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＮＯ－
３ ꎻ５—空白ꎻ６—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＨＣＯ－

３

(ｄ)无机阴离子

１—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｈ２ＰＯ－
４ ꎻ２—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｃｌ－ꎻ３—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＳＯ２－

４ ꎻ

４—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＮＯ－
３ ꎻ５—空白ꎻ６—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＨＣＯ－

３

(ｅ)相应的拟一级动力学常数

图 １０　 反应参数对 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 活化 ＰＭＳ
降解 ＴＣ 影响

２􀆰 ４　 降解机理

通常情况下ꎬ通过 ＰＭＳ 催化作用生成的活性氧

物种(ＲＯＳ)是分解 ＴＣ 的主要活性物质ꎬ主要包括􀅰
ＯＨ、ＳＯ􀅰－

４ 、１Ｏ２ 和 Ｏ􀅰－
２

[２２]ꎮ 为了证明这些 ＲＯＳ 在 ＴＣ
降解过程中的存在情况ꎬ进行了自由基猝灭实验ꎮ
其中ꎬ叔丁醇(ＴＢＡ)主要被用作一种专门捕获􀅰ＯＨ
[ｋ􀅰ＯＨ ＝(３􀆰 ８~ ７􀆰 ６) ×１０８ Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)]自由基的淬灭

剂ꎬ而甲醇(ＭｅＯＨ)则被用作同时捕获􀅰ＯＨ[ ｋ􀅰ＯＨ ＝
(１􀆰 ２~２􀆰 ８)×１０９ Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)]和 ＳＯ􀅰－

４ [ｋＳＯ􀅰－４
＝ (１􀆰 ６ ~

７􀆰 ７)×１０７ Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)]自由基的物质[５]ꎮ 此外ꎬ对
苯醌(ＢＱ)和糠醇(ＦＦＡ)已被证明能够分别清除 Ｏ􀅰－

２

[ｋＯ􀅰－２
＝ ２􀆰 ９×１０９ Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)]和 １Ｏ２ [ ｋ１Ｏ２

＝ １􀆰 ２×１０８

Ｌ / (ｍｏｌ􀅰ｓ)] [２]ꎮ 如图 １１ 所示ꎬ当未添加任何自由

基淬灭剂时ꎬ在 ２０ ｍｉｎ 内约 ８８􀆰 ３％的 ＴＣ 被去除ꎮ
当添加了 ＴＢＡ(１００ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ是 ＰＭＳ 浓度的 １００ 倍)
之后ꎬＴＣ 的降解率从 ８８􀆰 ３％降低到了 ８１􀆰 ９％ꎮ 同样

地ꎬ当向 ＦｅＱＤｓ ＠ ＫＬ － ０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统中加入 １００
ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＭｅＯＨ 时ꎬ ＴＣ 的降解效率分别降至

８０􀆰 ５％ꎮ 由此可以看出ꎬＴＢＡ 和 ＭｅＯＨ 对 ＴＣ 的降

解具有相似的抑制作用ꎬ这表明均产生了􀅰ＯＨ 和

ＳＯ􀅰－
４ ꎬ并且在 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统中ꎬ􀅰ＯＨ 在

这一过程中起到了一定的作用ꎮ当加入 １ ｍｍｏｌ / Ｌ 的

􀅰８４１􀅰



２０２６ 年 ８ 月 许家惠等:富氧空位高岭土负载铁量子点活化过一硫酸盐高效降解四环素

ＢＱ 后ꎬＴＣ 的去除效率略有下降ꎬ其去除率从 ８８􀆰 ３％
降至 ８３􀆰 ６％ꎬ表明 Ｏ􀅰－

２ 仅对 ＴＣ 的降解贡献了很小的

一部分ꎮ 但 ＦＦＡ 显著抑制了 ＴＣ 的降解ꎬ其去除率

降至 ３３􀆰 １％ꎬ表明 １Ｏ２ 是该系统中的一种重要

ＲＯＳꎮ 此外ꎬＫＩ 能够清除附着在催化剂表面的活性

氧物质ꎮ 当加入 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 ＫＩ 时ꎬ观察到 ＴＣ 的

降解受到了抑制ꎬ这表明 ＲＯＳ 主要分布在 ＦｅＱＤｓ＠
ＫＬ－０􀆰 ２ 的表面ꎬ而 ＴＣ 的降解则发生在催化剂表

面ꎮ 这些研究结果表明ꎬ􀅰ＯＨ、ＳＯ􀅰－
４ 、 １Ｏ２ 和 Ｏ􀅰－

２ 是

ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ － ０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统中的主要 ＲＯＳꎬ其中
１Ｏ２ 在分解 ＴＣ 方面起着主导作用ꎮ 非自由基的主

导作用以及其与传统自由基机制的协同作用ꎬ是促

使 ＴＣ 高效去除的主要因素ꎮ

１—空白ꎻ２—１ ｍｍｏｌ / Ｌ ＢＱꎻ３—１００ ｍｍｏｌ / Ｌ ＴＢＡꎻ
４—１００ ｍｍｏｌ / Ｌ ＭｅＯＨꎻ５—１０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＫＩꎻ６—１ ｍｍｏｌ / Ｌ ＦＦＡ

图 １１　 不同淬灭剂对 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 活化

ＰＭＳ 降解 ＴＣ 影响

根据化学淬灭实验和反应前后 ＸＰＳ 表征结果

可知ꎬ在 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 系统中ꎬ自由基与非

自由基的协同作用促使了 ＴＣ 的快速去除ꎮ 首先ꎬ
ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ / ＰＭＳ 中丰富的氧空位活性位点可

以促进 ＰＭＳ 分子(ＨＳＯ－
５ )活化ꎬ从而有利于 １Ｏ２ 的

生成ꎮ 换句话说ꎬ由于双电荷氧空位(ＶÖ)具有路易

斯酸性特性[２３]ꎬ所以它能够促进 ＰＭＳ 的激活过程ꎮ
吸附的 ＨＳＯ－

５ 被 ＶÖ 分解ꎬ从而优先生成 ＨＳＯ－
４ 和 Ｏ２

[式(２)]ꎮ 正如先前文献中所报道的[２４]ꎬ具有电子

富集特性的 ＶÖ 在 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 的表面有利于

将释放出的 Ｏ２ 还原为 Ｏ􀅰－
２ [式(３)]ꎮ Ｏ􀅰－

２ 会通过重

组以及进一步与水(Ｈ２Ｏ)发生反应ꎬ从而生成 １Ｏ２

[式(４)和(５)] [２５]ꎮ 此外ꎬ为了保持 ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－
０􀆰 ２ 表面的电荷平衡ꎬＦｅ(Ⅲ)会从晶格氧(Ｏ－

２)中接

受电子ꎬ然后被还原为 Ｆｅ(Ⅱ)ꎬ同时ꎬＯ－
２ 可以通过

电子转移很容易地转化为正常的氧位点(Ｏ×
ｏ ) [式

(６)]ꎬ而生成的 Ｏ×
ｏ 也能够与 ＨＳＯ－

５ 发生反应ꎬ生成
１Ｏ２ [式(７)] [２]ꎮ 这些结果通过反应后的氧空位减

少和晶格氧含量降低得到了证实[图 ３(ｂ)]ꎮ 值得

注意的是ꎬ由 ＰＭＳ 释放电子而产生的 ＰＭＳ 阴离子

自由基(ＳＯ􀅰－
５ )会进一步反应生成 １Ｏ２ [式(８)]ꎮ 与

此同时ꎬＰＭＳ 的自身分解过程还会进一步促进 １Ｏ２

的生成[式(９)和(１０)]ꎮ 此外ꎬＦｅ(Ⅱ)向 ＰＭＳ 分

子提供电子ꎬ从而破坏了 Ｏ—Ｏ 键ꎬ形成了􀅰ＯＨ 和

ＳＯ􀅰－
４ [式(１１)、(１２)]ꎬ并将它们附着在催化剂表面ꎬ

从而能够通过氧化作用降解 ＴＣ[２６]ꎮ 通常情况下ꎬ
Ｆｅ(Ⅲ) 可通过 ＰＭＳ 进行还原ꎬ 从而重新生成

Ｆｅ(Ⅱ)[式(１３)]ꎮ 然而ꎬＦｅ(Ⅲ)与 ＰＭＳ 之间的反

应速度十分缓慢[２７]ꎬ这降低了 Ｆｅ(Ⅱ) / Ｆｅ(Ⅲ)的氧

化还原效率ꎬ并使催化剂失去活性ꎮ 因此ꎬ非自由基

途径在降解过程中起着至关重要的作用ꎮ
２ＨＳＯ －

５ ＋ ＶÖ → ＨＳＯ －
４ ＋ Ｏ２ (２)

ＶÖ ＋ Ｏ２ ＋ ｅ － → Ｏ􀅰－
２ (３)

Ｏ􀅰－
２ ＋ Ｏ􀅰－

２ ＋ ２Ｈ ＋ → Ｈ２Ｏ２ ＋ １Ｏ２ (４)
２Ｏ􀅰－

２ ＋ Ｈ２Ｏ → １Ｏ２ ＋ Ｈ２Ｏ２ ＋ ２ＯＨ － (５)
２Ｆｅ(Ⅲ) ＋ Ｏ －

２ → ２Ｆｅ(Ⅱ) ＋ Ｏ ×
ｏ (６)

Ｏ ×
ｏ ＋ ＨＳＯ －

５ → ＨＳＯ －
４ ＋ １Ｏ２ (７)

ＳＯ􀅰－
５ ＋ ＳＯ􀅰－

５ → ２ＳＯ２－
４ ＋ １Ｏ２ (８)

ＨＳＯ －
５ → ＳＯ２－

５ ＋ Ｈ ＋ (９)
ＨＳＯ －

５ ＋ ＳＯ２－
５ → ＨＳＯ －

４ ＋ ＳＯ􀅰－
４ ＋ １Ｏ２ (１０)

Ｆｅ(Ⅱ) ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｆｅ(Ⅲ) ＋􀅰－ ＳＯ４ ＋ ＯＨ － (１１)

Ｆｅ(Ⅱ) ＋ ＨＳＯ －
５ → Ｆｅ(Ⅲ) ＋􀅰ＯＨ ＋ ＳＯ２－

４ (１２)
Ｆｅ(Ⅲ) ＋ ＨＳＯ －

５ → Ｆｅ(Ⅱ) ＋ ＳＯ􀅰－
５ ＋ Ｈ ＋ (１３)

２􀆰 ５　 ＦｅＱＤｓ＠ＫＬ－０􀆰 ２ 可重复利用性

如图 １２ 所示ꎬ５ 次连续实验中的 ＴＣ 去除效率

分别为 ８７􀆰 ７％、 ８６􀆰 ９％、 ８５􀆰 ３％、 ８３􀆰 ６％ 和 ８０􀆰 ２％ꎮ
根据文献报道可知[２０]ꎬ去除效率的下降主要是由于

激活 ＰＭＳ 的物种不断减少ꎬ以及部分活性位点被遮

蔽所致ꎮ

１—１ 次循环ꎻ２—２ 次循环ꎻ３—３ 次循环ꎻ４—４ 次循环ꎻ
５—５ 次循环

图 １２　 ５ 次连续实验中使用回收的

ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 对 ＴＣ 的去除效率

３　 结论

本工作通过将铁量子点(ＦｅＱＤｓ)稳定固载在层

􀅰９４１􀅰
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状高岭土(ＫＬ)上ꎬ成功制备得到一种富氧空位的高

岭土基铁量子点( ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ)复合材料ꎬ实现了

ＰＭＳ 的高效活化以及 ＴＣ 的快速降解ꎮ 在最佳反应

条件下ꎬＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 在 ２０ ｍｉｎ 内可实现 ８８􀆰 ３％
的降解效率ꎬ并且由于 ＦｅＱＤｓ 和 ＫＬ 之间的协同作

用ꎬ在复杂环境条件下表现出优异的活性ꎮ 此外ꎬ
ＦｅＱＤｓ＠ ＫＬ－０􀆰 ２ 在经过 ５ 次循环实验后仍表现出

良好的耐久性和稳定性ꎮ 结合化学淬灭实验和 ＸＰＳ
结果ꎬ提出了自由基和非自由基的协同降解机制ꎮ
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