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摘要:为解决电子工业废水中难降解污染物四甲基氢氧化铵(ＴＭＡＨ)的处理问题ꎬ采用浸渍－煅烧法制备了双金属 Ｆｅ－Ｃｏ

负载 γ－Ａｌ２Ｏ３ 催化剂(Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３)ꎬ用于催化臭氧－过二硫酸盐(Ｏ３ / ＰＤＳ)协同体系以实现 ＴＭＡＨ 的高效降解ꎮ 试验结果
表明ꎬ在 ＴＭＡＨ 初始浓度 ２００ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ＝ ９、臭氧流量 ５ Ｌ / ｍｉｎ、ＰＤＳ 浓度 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ、催化剂投加量 １ ｇ / Ｌ 的条件下ꎬ反应 ９０ ｍｉｎ
时 ＴＭＡＨ 的无机化率可达 ９６􀆰 ８１％ꎮ 自由基淬灭试验表明ꎬ硫酸根自由基(ＳＯ－

４􀅰)是降解过程中的主导活性物种ꎬ羟基自由
基(􀅰ＯＨ)起辅助作用ꎬ实现逐步去甲基化ꎮ 催化剂经 ５ 次循环使用后ꎬ无机化率仍保持在 ８５％以上ꎬ显示出良好的稳定性和
再生潜力ꎮ
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联系人ꎬｚ１９２４９３０７７４＠ １６３.ｃｏｍꎮ

　 　 四甲基氢氧化铵(Ｔｅｔｒａｍｅｔｈｙｌａｍｍｏｎｉｕｍ ｈｙｄｒｏｘｉｄｅꎬ
ＴＭＡＨ)凭借卓越的显影和蚀刻性能ꎬ已成为半导体

制造中光刻胶显影和硅片清洗的关键化学品[１]ꎮ
然而ꎬ随着半导体产业的迅猛扩张ꎬ含高浓度 ＴＭＡＨ
废水的排放量激增ꎬ对生态环境和人体健康构成严

峻威胁[２]ꎮ ＴＭＡＨ [( ＣＨ３ ) ４ＮＯＨ] 是一种强碱性

(ｐＨ≥１２)季铵盐化合物ꎬ分子结构中包含 ４ 个甲

基ꎬ具有极高的化学稳定性[１]ꎮ 生物法难以有效降

解高浓度 ＴＭＡＨ 废水[３]ꎮ 吸附、电渗析等物理法ꎬ
面临着回收困难和产生二次污染等问题[４]ꎬ难以实

现 ＴＭＡＨ 的高效、彻底去除ꎮ
为解决 ＴＭＡＨ 降解难题ꎬ基于生成强氧化性自

由基的高级氧化技术(ａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓꎬ

ＡＯＰｓ)被广泛研究[５]ꎬ其中ꎬ臭氧氧化凭借强氧化性

(Ｅ０ ＝ ２􀆰 ０７ Ｖ)和无二次污染等优点备受关注[６]ꎮ
然而ꎬ臭氧在水中溶解度低、半衰期短以及矿化能力

不足等问题严重限制处理有机污染物效率[７]ꎮ
Ｗａｎｇ 等[８]研究表明ꎬ单独臭氧处理 ５０ ｍｇ / Ｌ ＴＭＡＨ
废水ꎬ１２０ ｍｉｎ 时降解率仅为 ７０􀆰 ９％ꎬ在后续 ９０ ｍｉｎ
仅降解 ５􀆰 １ ｍｇ / Ｌ 的 ＴＭＡＨ 废水ꎬ反应效率显著降

低ꎮ 为克服臭氧氧化的局限性ꎬ引入包括过一硫酸

盐(ＰＭＳ)和过二硫酸盐(ＰＤＳ)的过硫酸盐(ＰＳ)ꎬ构
建臭氧 /过硫酸盐(Ｏ３ / ＰＳ)协同体系成为研究热点ꎮ
该体系能活化 ＰＳ 产生强氧化性的硫酸根自由基

(ＳＯ－
４􀅰ꎬＥ０ ＝ ２􀆰 ５ ~ ３􀆰 １ Ｖ)和羟基自由基(􀅰ＯＨꎬＥ０ ＝

２􀆰 ８ Ｖ)ꎬ同时可能产生其他活性氧物种ꎬ从而提高

􀅰６４１􀅰
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对有机污染物降解效率[９]ꎮ Ｊｕｎｇ 等[１０]研究表明ꎬ相
同反应条件下 Ｏ３ / ＰＭＳ 体系降解 ＴＭＡＨ 的速率常数

可达单独臭氧体系的 １４􀆰 ４ 倍ꎮ
目前ꎬ提高 Ｏ３ / ＰＳ 体系效率的研究多聚焦于开

发非均相催化剂ꎮ Ｌｉ 等[１１] 研究 ＣｏＦｅ２Ｏ４＠ ＢＣ 催化

剂在催化 Ｏ３ / ＰＤＳ 降解双酚 Ａ 时表现出优异的活性

和稳定性ꎮ 然而非均相催化剂催化 Ｏ３ / ＰＤＳ 体系处

理电子工业 ＴＭＡＨ 废水的研究相对匮乏ꎮ 本研究

提出制备双金属 Ｆｅ－Ｃｏ 负载 γ－Ａｌ２Ｏ３ 催化剂(Ｆｅ－
Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３)ꎬ通过强化金属间的协同效应及提高

活性组分在 γ－Ａｌ２Ｏ３ 载体上的分散性ꎬ实现对 Ｏ３ /
ＰＤＳ 体系的高效催化ꎬ进而加快 ＴＭＡＨ 降解速率ꎮ

１　 材料和方法

１􀆰 １　 试验方法

试验装置如图 １ 所示ꎮ 反应器主体为玻璃反应

柱ꎬ直径 ８􀆰 ５ ｃｍꎬ高度 ４０ ｃｍꎮ 臭氧发生器的臭氧产

量 ５ ｇ / ｈꎬ经硅胶软管通入反应器底部ꎬ并通过微孔

曝气盘分散ꎬ气体流量由流量计控制ꎮ 反应过程中ꎬ
反应器置于磁力搅拌器上持续搅拌ꎬ确保溶液混合

均匀ꎮ 反应器逸出的臭氧通过装有 ２０％ ＫＩ 溶液的

尾气吸收瓶进行处理ꎮ 反应时间为 ９０ ｍｉｎꎬ每隔

１５ ｍｉｎ 取样ꎬ水样经 ０􀆰 ２２ μｍ 滤膜过滤后ꎬ各取

１ ｍＬ 置于试管中ꎬ并立即加入 ５０ μＬ ０􀆰 １ ｍｏｌ / Ｌ
Ｎａ２Ｓ２Ｏ３ 淬灭残留臭氧ꎮ

１—臭氧发生器ꎻ２—流量计ꎻ３—反应器ꎻ４—取样口ꎻ
５—曝气盘ꎻ６—磁力搅拌器ꎻ７—ＫＩ 溶液

图 １　 反应装置图

１􀆰 ２　 试验试剂与仪器

２５％ ＴＭＡＨ 溶液(Ｃ４Ｈ１３ＮＯ)、中性 γ－Ａｌ２Ｏ３、六
水硝 酸 钴 [ Ｃｏ ( ＮＯ３ ) ２ 􀅰６Ｈ２Ｏ ]、 九 水 硝 酸 铁

[Ｆｅ(ＮＯ３) ３􀅰９Ｈ２Ｏ]、过硫酸钠 (Ｎａ２Ｓ２Ｏ８ )、叔丁醇

(Ｃ４Ｈ１０ Ｏ )、 对 苯 醌 ( Ｃ６Ｈ４Ｏ２ )、 硫 代 硫 酸 钠

(Ｎａ２Ｓ２Ｏ３)、甲醇(ＣＨ４Ｏ)ꎬ以上药品和化学试剂均

为分析纯ꎮ
臭氧发生器 ( ＨＹ － ００４ － ５Ａ)、超声波清洗仪

(Ｋｑ－５０ｂ 型)、紫外分光光度计(ＵＶ－６０００)、ｐＨ 计

(ｐＨ－１００)、恒温磁力搅拌器(ＭＳ－Ｈ－Ｐｒｏ＋)、电热鼓

风干燥箱(１０１－００Ａ)、电子天平(ＰＴＸ－ＦＡ１２０)、马
弗炉(ＳＸ２－１２－１０Ｇ)ꎮ
１􀆰 ３　 催化剂制备

将 ３􀆰 ６２ ｇ Ｆｅ(ＮＯ３)３􀅰９Ｈ２Ｏ 与 ２􀆰 ４７ ｇ Ｃｏ(ＮＯ３)２􀅰
６Ｈ２Ｏ 溶于 １００ ｍＬ 去离子水ꎬ配成混合盐溶液ꎻ加入

１０ ｇ γ－Ａｌ２Ｏ３ 超声 ３０ ｍｉｎ 分散ꎬ磁力搅拌 ２ ｈ 混匀

后静置 １２ ｈ 使金属充分负载于载体ꎮ 随后在 ６０℃
鼓风烘箱干燥 １２ ｈꎬ再于 １００℃干燥 ６ ｈꎬ干燥后样

品研磨过 ８０ 目筛ꎬ得粒度均匀粉末ꎮ 最后将筛后粉

末置于马弗炉ꎬ以 ２℃ / ｍｉｎ 升温至 ５００℃煅烧 ４ ｈꎬ
自然冷却至室温后取出ꎬ得到 Ｆｅ －Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 催

化剂ꎮ
１􀆰 ４　 催化剂表征方法

扫描电子显微镜( ＳＥＭ)用于分析催化剂的微

观形貌和表面结构ꎻＸ 射线衍射仪(ＸＲＤ)用于研究

催化剂的物相组成、晶体结构及结晶度ꎬ扫描范围为

２θ＝ １０ ~ ８０°ꎬ扫描速率为 ２° / ｍｉｎꎻＸ 射线光电子能

谱(ＸＰＳ)用于检测催化剂表面元素的化学状态和相

对含量ꎻ全自动比表面积与孔隙率分析仪(ＢＥＴ)用
于测定氮气物理吸附－脱附等温线以及催化剂的比

表面积、孔容以及孔径分布ꎮ
１􀆰 ５　 分析方法

根据 Ｋｉｍ 等[４]研究ꎬＴＭＡＨ 的降解遵循去甲基

化路径ꎬ依次生成三甲胺(ＴＭＡ)、二甲胺(ＤＭＡ)和
甲胺(ＭＭＡ)ꎬ最终矿化为氨氮(ＮＨ＋

４ －Ｎ)ꎬ进一步氧

化为硝态氮(ＮＯ－
３－Ｎ)ꎮ 因此ꎬ反应体系中残留的有

机氮主要包括未降解的 ＴＭＡＨ 及降解中间产物ꎬ如
ＴＭＡ、ＤＭＡ、ＭＭＡ 等ꎮ 为评估试验 ＴＭＡＨ 中有机氮

转化 为 无 机 氮 的 效 率ꎬ 定 义 ＴＭＡＨ 无 机 化 率

(ＰＴＭＡＨ)为反应过程中生成的 ＮＨ＋
４ －Ｎ 与 ＮＯ－

３ －Ｎ 总

量占初始 ＴＭＡＨ 废水中总氮(以 Ｎ 元素计)的比值ꎬ
计算公式如式(１)所示ꎮ

ＰＴＭＡＨ ＝ [(Ｃｔ氨氮 ＋ Ｃｔ硝态氮) / ＣＴＮ] × １００％ (１)

式中:ＰＴＭＡＨ为 ＴＭＡＨ 无机化率ꎬ％ꎻＣ ｔ氨氮为 ｔ 时刻氨

氮的浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＣ ｔ硝态氮 为 ｔ 时刻硝态氮的浓度ꎬ
ｍｇ / ＬꎻＣＴＮ为初始时刻 ＴＭＡＨ 中 Ｎ 元素的量ꎬｍｇ / Ｌꎮ

２　 催化剂表征

２􀆰 １　 ＳＥＭ 分析

在 １ μｍ 尺度下ꎬγ－Ａｌ２Ｏ３ 载体呈现出多孔结

构ꎬ如图 ２(ａ)所示ꎮ 孔道分布均匀ꎬ结构完整且无

明显缺陷ꎻ负载 Ｆｅ－Ｃｏ 后ꎬ载体整体形貌未被改变ꎬ
表面可见弥散分布的亮点ꎬ如图 ２(ｃ)所示ꎮ 在 １００ ｎｍ
的高倍尺度下进一步观察可见ꎬγ－Ａｌ２Ｏ３ 由片状单
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元堆叠形成的介孔ꎬ如图 ２ ( ｂ) 所示ꎻ而 Ｆｅ － Ｃｏ /
Ａｌ２Ｏ３ 中的亮点对应为粒径约 ２０~５０ ｎｍ 的颗粒ꎬ如
图 ２(ｄ)所示ꎬ且与载体之间存在显著的明暗对比ꎬ
优先分布于载体孔道边缘及交界处ꎮ 分布特征有利

于反应物传质和活性位点暴露ꎬ为后续催化反应提

供了良好的结构基础ꎮ

(ａ)γ－Ａｌ２Ｏ３ 低倍 ＳＥＭ 图 (ｂ)γ－Ａｌ２Ｏ３ 高倍 ＳＥＭ 图

(ｃ)Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３

低倍 ＳＥＭ 图

(ｄ)Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３

高倍 ＳＥＭ 图

图 ２　 γ－Ａｌ２Ｏ３ 和 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 的 ＳＥＭ 图

２􀆰 ２　 ＸＰＳ 分析

从图 ３(ａ)的全谱中可观察到 ５ 个特征峰ꎬ分别

为 Ａｌ ２ｐ、Ｏ １ｓ、Ｃｏ ２ｐ、Ｆｅ ２ｐ 和 Ｃ １ｓꎬ其中ꎬＣ １ｓ 来源

于测试环境中的碳污染ꎬ被用作结合能校准参考ꎬ可
排除催化剂本身含碳组分的可能性ꎮ

图 ３(ｂ)的 Ｃｏ ２ｐ 精细谱显示ꎬ结合能为 ７７９􀆰 ６ ｅＶ
和 ７９４􀆰 ８ ｅＶ 的特征峰分别对应于 Ｃｏ ２ｐ３ / ２ 和

Ｃｏ ２ｐ１ / ２ 的主 峰ꎬ 卫 星 峰 分 别 位 于 ７８５􀆰 ９ ｅＶ 和

８０２􀆰 ５ ｅＶꎮ 主峰与卫星峰的特定结合能位置及特征

峰形表明ꎬＣｏ 元素仅以＋２ 价态存在[１２]ꎮ 在图 ３(ｃ)
的 Ｆｅ ２ｐ 精细谱中ꎬ结合能为 ７１０􀆰 ８ ｅＶ 和 ７２４􀆰 ６ ｅＶ
的主峰分别对应于 Ｆｅ ２ｐ３/ ２和 Ｆｅ ２ｐ１/ ２ꎬ位于 ７１９􀆰 １ ｅＶ
处的明显卫星峰为 Ｆｅ３＋ 的典型特征ꎮ 在 ７０９􀆰 ５ ｅＶ
附近未观察到 Ｆｅ２＋ 特征峰ꎬ说明铁元素以＋３ 价态
存在[１３]ꎮ

(ａ)全谱图

(ｂ)Ｃｏ ２ｐ

(ｃ)Ｆｅ ２ｐ

图 ３　 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 的 ＸＰＳ 谱图

２􀆰 ３　 ＢＥＴ 分析

通过 Ｎ２ 物理吸附－脱附测试对 γ－Ａｌ２Ｏ３ 载体

及 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 催化剂进行了孔结构表征ꎮ γ－
Ａｌ２Ｏ３ 载体表现出Ⅳ型吸附等温线特征ꎬ并在相对

压力 Ｐ / Ｐ０ ＝ ０􀆰 ４~０􀆰 ８ 区间内呈现类似于 Ｈ１ 型的滞

后环ꎬ如图 ４(ａ)、(ｂ)所示ꎬ表明其具有孔径分布集

中且较为均匀的介孔结构ꎮ 负载 Ｆｅ－Ｃｏ 后ꎬＦｅ－Ｃｏ /
γ－Ａｌ２Ｏ３ 的等温线形状与滞后环类型未发生明显改

变ꎬ介孔结构框架得以保持ꎬ如图 ４( ｃ)、(ｄ)所示ꎮ
比表面积和微孔体积的下降证实活性组分已成功负

载并可能修饰了孔道内部表面ꎮ 由表 １ 可知ꎬ负载

１—吸附ꎻ２—脱附

(ａ)γ－Ａｌ２Ｏ３ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温线

(ｂ)γ－Ａｌ２Ｏ３ 孔径分布曲线
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１—吸附ꎻ２—脱附

(ｃ)Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温线

(ｄ)Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 孔径分布曲线

图 ４　 γ－Ａｌ２Ｏ３ 和 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 的 ＢＥＴ 图

表 １　 催化剂的比表面积、微孔面积、微孔体积、
平均孔径参数

孔结构参数 γ－Ａｌ２Ｏ３ Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３

比表面积 / (ｍ２􀅰ｇ－１) １５３􀆰 ３２ １３４􀆰 ５１

微孔面积 / (ｍ２􀅰ｇ－１) ２４􀆰 ８８ １５􀆰 ４８

微孔体积 / (ｃｍ３􀅰ｇ－１) ０􀆰 ２６ ０􀆰 ２４

平均孔径 / ｎｍ ６􀆰 ７５ ７􀆰 １２

Ｆｅ－Ｃｏ 后 γ－Ａｌ２Ｏ３ 的孔结构参数发生变化ꎬ比表面

积由 １５３􀆰 ３ ｍ２ / ｇ 减小为 １３４􀆰 ５ ｍ２ / ｇꎬ微孔面积下

降ꎬ平均孔径则从 ６􀆰 ７５ ｎｍ 略微增大至 ７􀆰 １２ ｎｍꎮ
结果证实 Ｆｅ－Ｃｏ 已成功负载至 γ－Ａｌ２Ｏ３ꎬ可能堵塞

了部分微孔ꎮ
２􀆰 ４　 ＸＲＤ 分析

如图 ５( ａ)所示ꎬγ －Ａｌ２Ｏ３ 载体在 ２θ ＝ ３７􀆰 ４８、
４５􀆰 ６６°和 ６７􀆰 ２６°处显示出典型衍射峰ꎬ所有峰位均

与 γ－Ａｌ２Ｏ３ 标准卡片(ＰＤＦ＃１０—０４２５)匹配且无杂

峰ꎬ表明具有高相纯度ꎮ
如图 ５ ( ｂ) 所示ꎬ Ｆｅ － Ｃｏ 负载后 ( Ｆｅ － Ｃｏ / γ －

Ａｌ２Ｏ３)ꎬ在 ３３􀆰 ４６°和 ５９􀆰 ３４°处出现新衍射峰ꎬ该峰

归属于尖晶石 ＣｏＦｅ２Ｏ４(ＰＤＦ＃２２—１０８６)ꎬ证实 Ｆｅ－
Ｃｏ 以尖晶石相形式成功负载[１４]ꎮ 同时载体主峰发

生变化ꎬ４５􀆰 ６６°峰宽化ꎬ６７􀆰 ２６°峰强度显著降低ꎮ 这

证实 Ｆｅ－Ｃｏ 不仅负载于表面ꎬ部分可能渗透或与 γ－
Ａｌ２Ｏ３ 表层晶格相互作用ꎬ诱导局部晶格畸变ꎬ导致

峰形变化ꎮ 但 γ－Ａｌ２Ｏ３ 的主体衍射特征峰仍清晰可

辨ꎬ证明整体晶体结构在修饰后保持稳定ꎮ

(ａ)γ－Ａｌ２Ｏ３

(ｂ)Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３

图 ５　 γ－Ａｌ２Ｏ３ 和 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 的 ＸＲＤ 谱图

３　 结果与讨论

３􀆰 １　 臭氧流量

初始反应条件为 ｐＨ ＝ ７、Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 投加

量 １ ｇ / Ｌ、ＰＤＳ 浓度 ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ、ＴＭＡＨ 浓度 ２００ ｍｇ / Ｌꎬ
研究不同臭氧流量对 ＴＭＡＨ 降解效果的影响ꎬ结果

如图 ６ 所示ꎮ

(ａ)臭氧流量对 ＴＭＡＨ 降解效果影响

(ｂ)臭氧流量对 ＴＭＡＨ 降解的一级动力学

１—１ Ｌ / ｍｉｎꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ００７ ８２ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９６３ꎻ
２—２ Ｌ / ｍｉｎꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１３ ８３ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９７７ꎻ
３—３ Ｌ / ｍｉｎꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１６ ８７ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９６２ꎻ
４—４ Ｌ / ｍｉｎꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２０ ５３ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９６７ꎻ
５—５ Ｌ / ｍｉｎꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２３ ６８ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９７１ꎻ
６—６ Ｌ / ｍｉｎꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２３ ２６ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９５３

图 ６　 臭氧流量对 ＴＭＡＨ 降解效果的影响
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由图 ６ 可知ꎬ反应前 １５ ｍｉｎ 随着臭氧流量从

１ Ｌ / ｍｉｎ 增加至 ６ Ｌ / ｍｉｎꎬＴＭＡＨ 无机化率从 ２２􀆰 ５８％
提升至 ５８􀆰 ３４％ꎬ反应速率常数 ｋｏｂｓ从 ０􀆰 ００７ ８２ ｍｉｎ－１

增加至 ０􀆰 ０２３ ２６ ｍｉｎ－１ꎬ说明提高臭氧浓度促进了

􀅰ＯＨ 的生成ꎬ如式(２)、(３)所示[１５]ꎬ从而显著加快

了 ＴＭＡＨ 的降解速率ꎮ 降解速率在臭氧流量为

５ Ｌ / ｍｉｎ 时达到最高值ꎬ流量增至 ６ Ｌ / ｍｉｎ 时反而下

降ꎬ表明过量臭氧与􀅰ＯＨ 发生淬灭反应ꎬ如式(４)、
(５)所示[１６]ꎬ对 ＴＭＡＨ 降解产生抑制作用ꎮ Ｊｉ 等[１７]

在处理抗生素废水时发现ꎬ臭氧流量为 ０􀆰 ２５ Ｌ / ｍｉｎ
时降解率最高ꎬ继续增加流量反而导致降解率下降ꎮ
因此ꎬ综合考虑 ＴＭＡＨ 降解效率与经济性ꎬ后续选

择臭氧流量为 ５ Ｌ / ｍｉｎ 进行试验ꎮ
Ｏ３ ＋ Ｈ２Ｏ → ２ＨＯ２􀅰 (２)

Ｏ３ ＋ ＨＯ２􀅰 →􀅰ＯＨ ＋ ２Ｏ２ (３)
２􀅰ＯＨ ＋ Ｏ３ → ２Ｏ２ ＋ Ｈ２Ｏ (４)
􀅰ＯＨ ＋ ＨＯ２􀅰 → Ｏ２ ＋ Ｈ２Ｏ (５)

３􀆰 ２　 ＰＤＳ 浓度

初始反应条件为 ｐＨ ＝ ７、Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 投加

量 １ ｇ / Ｌ、臭氧流量 ５ Ｌ / ｍｉｎ、ＴＭＡＨ 浓度 ２００ ｍｇ / Ｌꎬ
研究不同 ＰＤＳ 浓度对 ＴＭＡＨ 降解效果的影响ꎬ结果

如图 ７ 所示ꎮ

(ａ)ＰＤＳ 浓度对 ＴＭＡＨ 降解效果影响

(ｂ)ＰＤＳ 浓度对 ＴＭＡＨ 降解的一级动力学

１—１０ ｍｍｏｌ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１４ ３７ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９２ꎻ

２—１５ ｍｍｏｌ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１９ １８ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９１ꎻ

３—２０ ｍｍｏｌ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２３ ６７ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８１ꎻ

４—２５ ｍｍｏｌ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０３０ ２９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８４ꎻ

５—３０ ｍｍｏｌ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１８ ６７ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８７ꎻ

６—４０ ｍｍｏｌ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１５ ６６ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８４

图 ７　 ＰＤＳ 浓度对 ＴＭＡＨ 降解效果的影响

由图 ７ 可知ꎬ当 ＰＤＳ 浓度从 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ 增至

２５ ｍｍｏｌ / Ｌ 时ꎬｋｏｂｓ由 ０􀆰 ０１４ ３７ ｍｉｎ－１提升至 ０􀆰 ０３０ ２９
ｍｉｎ－１ꎬ反应 ９０ ｍｉｎ 后无机化率从 ７３􀆰 ５９％ 升至

９４􀆰 ８６％ꎬ归因于随着 ＰＤＳ 浓度增加生成更多 ＳＯ－
４􀅰ꎬ

加快 ＴＭＡＨ 降解速率ꎮ 当 ＰＤＳ 超量投加 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ
时ꎬｋｏｂｓ 骤降至 ０􀆰 ０１５ ６６ ｍｉｎ－１ꎬ无机化率衰退为

８０􀆰 ２７％ꎬ主要原因是 ＳＯ－
４􀅰被过量 ＰＤＳ 淬灭生成氧

化能力较弱的 ＳＯ２－
４ ꎬ如式(６)所示ꎻＰＤＳ 竞争占据催

化剂表面活性位点ꎬ削弱催化臭氧产生􀅰ＯＨꎻＰＤＳ 水

解ꎬ反应如式(７)所示ꎬ导致 ｐＨ 下降ꎬ影响自由基的

生成 路 径 与 反 应 效 率[１８]ꎮ 因 此ꎬ ＰＤＳ 浓 度 为

２５ ｍｍｏｌ / Ｌ 时反应效果最佳ꎬ超过该浓度时协同效

应显著减弱ꎮ
ＳＯ －

４ 􀅰＋ Ｓ２Ｏ２－
８ → Ｓ２Ｏ

－
８ 􀅰＋ ＳＯ２－

４ (６)
Ｓ２Ｏ２－

８ ＋ ２Ｈ２Ｏ → ＨＯ －
２ ＋ ２ＳＯ２－

４ ＋ ３Ｈ ＋ (７)

３􀆰 ３　 催化剂负载

初始反应条件为 ｐＨ ＝ ７、Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 投加

量 １ ｇ / Ｌ、臭氧流量 ５ Ｌ / ｍｉｎ、ＰＤＳ 浓度为 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ、
ＴＭＡＨ 浓度 ２００ ｍｇ / Ｌꎬ研究不同催化剂负载对

ＴＭＡＨ 降解效果的影响ꎬ结果如图 ８ 所示ꎮ

(ａ)催化剂负载对 ＴＭＡＨ 降解效果影响

(ｂ)催化剂负载对 ＴＭＡＨ 降解的一级动力学

１—５％ꎬＦｅ ∶Ｃｏ＝ １ ∶１ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１７ ２１ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９８ꎻ

２—１０％ꎬＦｅ ∶Ｃｏ＝ １ ∶１ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０３０ ２９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８４ꎻ

３—１５％ꎬＦｅ ∶Ｃｏ＝ １ ∶１ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２１ ３１ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９８ꎻ

４—１０％ꎬＦｅ ∶Ｃｏ＝ １ ∶２ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２６ ３７ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９６４ꎻ

５—１０％ꎬＦｅ ∶Ｃｏ＝ ２ ∶１ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２２ ５５ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９７７

图 ８　 催化剂负载对 ＴＭＡＨ 降解效果的影响

由图 ８ 可知ꎬ当 Ｆｅ / Ｃｏ 固定为 １ ∶１时ꎬ反应速率

常数随负载量增加呈先升后降的趋势ꎮ 当负载量为
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５％时ꎬ活性位点不足导致反应速率降低ꎻ负载量为

１０％时ꎬｋｏｂｓ值最大为 ０􀆰 ０３０ ２９ ｍｉｎ－１ꎻ负载量增加至

１５％时ꎬ由于金属团聚和孔道堵塞等问题ꎬ传质效率

下降ꎮ 固定 １０％负载量下ꎬ当比例调整为 １ ∶２时ꎬＣｏ
占比提升增强 ＰＤＳ 活化能力[１９]ꎬ但 Ｆｅ 减少削弱臭

氧催化活性[２０]ꎻ而 Ｆｅ / Ｃｏ ＝ ２ ∶１时ꎬＦｅ 过量抑制 Ｃｏ
活性中心ꎬ降低 ＰＤＳ 活化效率ꎮ 上述结果表明ꎬ
１０％负载量下 Ｆｅ / Ｃｏ ＝ １ ∶１时ꎬ金属位点充分暴露且

比例均衡ꎬ实现 ＴＭＡＨ 高效降解ꎮ
３􀆰 ４　 催化剂投加量

初始反应条件为 ｐＨ ＝ ７、臭氧流量 ５ Ｌ / ｍｉｎ、
ＰＤＳ 浓度为 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ、ＴＭＡＨ 浓度 ２００ ｍｇ / Ｌꎬ研究

不同 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 投加量对 ＴＭＡＨ 降解效果的

影响ꎬ结果如图 ９ 所示ꎮ

(ａ)催化剂投加量对 ＴＭＡＨ 降解效果影响

(ｂ)催化剂投加量对 ＴＭＡＨ 降解的一级动力学

１—０􀆰 ５ ｇ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２２ ３９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９５ꎻ

２—１ ｇ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０３０ ２９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８４ꎻ

３—１􀆰 ５ ｇ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２５ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８４ꎻ

４—２ ｇ / Ｌꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１９ ５６ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９５

图 ９　 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 投加量对 ＴＭＡＨ 降解

效果的影响

由图 ９ 可知ꎬ随着催化剂投加量从 ０􀆰 ５ ｇ / Ｌ 增

加至 １ ｇ / Ｌꎬ ＴＭＡＨ 的无机化率显著提高ꎮ 反应

１５ ｍｉｎ 后ꎬ无机化率从 ４８􀆰 ４７％上升至 ６０􀆰 ２７％ꎬｋｏｂｓ

也从 ０􀆰 ０２２ ３９ ｍｉｎ－１增加到 ０􀆰 ０３０ ２９ ｍｉｎ－１ꎮ 归因于

催化剂投加量增加提供了更多活性位点ꎬ从而强化

了 Ｏ３ / ＰＤＳ 协同体系的催化效率ꎮ 然而ꎬ当投加量

超过 １ ｇ / Ｌ 时无机化率下降ꎬ主要是催化剂过量导

致颗粒团聚ꎬ比表面积减小ꎬ同时阻碍臭氧的传质过

程降低了反应效率[２１]ꎮ 因此ꎬ后续选择催化剂投加

量为 １ ｇ / Ｌ 进行试验ꎮ
３􀆰 ５　 ｐＨ

初始反应条件为 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 投加量 １ ｇ / Ｌ、
臭氧流量 ５ Ｌ / ｍｉｎ、ＰＤＳ 浓度为 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ、ＴＭＡＨ
浓度 ２００ ｍｇ / Ｌꎬ研究不同 ｐＨ 对 ＴＭＡＨ 降解效果的

影响ꎬ结果如图 １０ 所示ꎮ

(ａ)ｐＨ 对 ＴＭＡＨ 降解效果影响

(ｂ)ｐＨ 对 ＴＭＡＨ 降解的一级动力学

１—ｐＨ＝ ３ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１３ ５８ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９４ꎻ

２—ｐＨ＝ ５ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１７ ８９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９３ꎻ

３—ｐＨ＝ ７ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０３０ ２９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８４ꎻ

４—ｐＨ＝ ９ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０３５ ４９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９７５ꎻ

５—ｐＨ＝ １２ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２０ ３４ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９６

图 １０　 ｐＨ 对 ＴＭＡＨ 降解效果的影响

由图 １０ 可知ꎬ在中性至弱碱性环境 ｐＨ ＝ ７ ~ ９
的条件下ꎬＴＭＡＨ 降解效果最优ꎬ反应 ９０ ｍｉｎ 后无

机化率分别达到 ９４􀆰 ８６％和 ９６􀆰 ８１％ꎬ表明此 ｐＨ 范

围有利于催化 Ｏ３ / ＰＤＳ 生成􀅰ＯＨ 和 ＳＯ－
４􀅰ꎬ从而高效

降解 ＴＭＡＨꎮ 相比之下ꎬ ｐＨ ＝ ３ 效率最低ꎬ反应

９０ ｍｉｎ 后无机化率为 ７１􀆰 ２９％ꎬ主要归因于高浓度

Ｈ＋质子化抑制催化剂表面活性位点ꎬ且淬灭 ＳＯ－
４􀅰ꎬ

如式(８)所示ꎬ削弱自由基链式反应[２２]ꎮ 强碱条件

下 ｐＨ＝ １２ 虽优于酸性环境ꎬ但效率仍低于中性 ｐＨꎬ
因过量 ＯＨ－引发臭氧无效分解ꎬ如式(９) ~ (１１)所

示[２３]ꎬ生成的超氧自由基 (􀅰Ｏ－
２ ) 氧化电位较低

(Ｅ０ ＝ １􀆰 ０５ Ｖ)ꎬ难以有效矿化有机污染物ꎮ 因此ꎬ后
续试验将 ｐＨ 调节至 ９ 以取得最佳效果ꎮ

ＳＯ －
４ 􀅰＋ Ｈ ＋ → ＨＳＯ４􀅰 (８)

Ｏ３ ＋ ＯＨ － → Ｏ２ ＋ ＨＯ －
２ (９)
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Ｏ３ ＋ ＨＯ －
２ →􀅰Ｏ －

２ ＋􀅰ＯＨ ＋ Ｏ２ (１０)
􀅰ＯＨ ＋ ＯＨ － → Ｈ２Ｏ ＋ Ｏ􀅰－ (１１)

３􀆰 ６　 自由基淬灭

在 ＴＭＡＨ 初始浓度为 ２００ ｍｇ / Ｌ、ｐＨ 为 ９、臭氧

流量 ５ Ｌ / ｍｉｎ、ＰＤＳ 浓度为 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ 以及 Ｆｅ－Ｃｏ /
γ－Ａｌ２Ｏ３ 投加量 １ ｇ / Ｌ 的条件下ꎬ分别加入活性自

由基淬灭剂叔丁醇(ＴＢＡ)、甲醇(ＭｅＯＨ)以及对苯

醌(ｐ－ＢＱ)ꎬ探究􀅰ＯＨ、ＳＯ－
４􀅰和􀅰Ｏ－

２ 对 ＴＭＡＨ 降解效

果的影响ꎬ如图 １１ 所示ꎮ

(ａ)淬灭剂对 ＴＭＡＨ 的降解效果影响

(ｂ)淬灭剂对 ＴＭＡＨ 降解的一级动力学

１—无淬灭剂ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０３５ ４９ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９７５ꎻ

２—ＴＢＡꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１０ ５４ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９５５ꎻ

３—ＭｅＯＨꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ００２ ８３ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９６４ꎻ

４—ｐ－ＢＱꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２６ ２５ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８５

图 １１　 淬灭剂对 ＴＭＡＨ 降解效果的影响

由图 １１ 可知ꎬ无淬灭剂条件下ꎬ９０ ｍｉｎ 内无机

化率达 ９６􀆰 ８１％ꎻ加入 ＴＢＡ 淬灭􀅰ＯＨ 后ꎬ无机化率降

至 ６２􀆰 ８９％ꎻ加入ＭｅＯＨ 同时淬灭 ＳＯ－
４􀅰与􀅰ＯＨ 后ꎬ无

机化率降至 ２３􀆰 １５％ꎬ证实 ＳＯ－
４􀅰起主导作用ꎻ加入

ｐ－ＢＱ 淬灭􀅰Ｏ－
２仅起微小抑制作用ꎮ 由此表明ꎬＳＯ－

４􀅰
是 ＴＭＡＨ 矿化的主要活性物种ꎬ高氧化电位可有效

断裂 ＴＭＡＨ 的 Ｃ—Ｎ 键[２４]ꎬ􀅰ＯＨ 起辅助作用ꎬ实现

逐步去甲基化[２５]ꎬ二者通过协同反应增强氧化

能力ꎮ
３􀆰 ７　 催化剂重复使用次数

为探究催化剂 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 的稳定性ꎬ在相

同条件下完成 ５ 次循环试验ꎬ每完成一次试验ꎬ通过

抽滤收集 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ꎬ经 ０􀆰 ５ ｍｏｌ / Ｌ ＨＣｌ 浸泡

３０ ｍｉｎ 后用去离子水反复清洗ꎬ置于烘箱中 １０５℃

烘干ꎬ再进入下一次试验ꎬ试验结果如图 １２ 所示ꎮ

(ａ)重复使用次数对 ＴＭＡＨ 的降解效果影响

(ｂ)重复使用次数对 ＴＭＡＨ 降解的一级动力学

１—无重复ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０１４ ６１ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９７５ꎻ

２—重复 ３ 次ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２２ ５７ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９８２ꎻ

３—重复 ５ 次ꎬｋｏｂｓ ＝ ０􀆰 ０２２ ４３ ｍｉｎ－１ꎬＲ２ ＝ ０􀆰 ９９６

图 １２　 催化剂重复使用次数对 ＴＭＡＨ 降解效果

由图 １２ 可知ꎬ催化剂的活性随着重复使用次数

的增加而缓慢降低ꎮ 催化剂第 ３ 次重复使用时ꎬ
９０ ｍｉｎ 后 ＴＭＡＨ 无机化率为 ８７􀆰 ５３％ꎮ 催化剂经过

５ 次重复使用后ꎬＴＭＡＨ 无机化率略有下降ꎬ但能保

持在 ８５􀆰 ５９％ꎮ 因此 Ｆｅ －Ｃｏ / γ －Ａｌ２Ｏ３ 在催化 Ｏ３ /
ＰＤＳ 体系中具有良好的稳定性ꎮ
３􀆰 ８　 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 催化 Ｏ３ / ＰＤＳ 降解 ＴＭＡＨ
机理

基于上述研究ꎬＦｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 催化 Ｏ３ / ＰＤＳ
降解 ＴＭＡＨ 的机理ꎬ如图 １３ 所示ꎮ 首先ꎬＰＤＳ 和 Ｏ３

被吸附到催化剂表面ꎬγ－Ａｌ２Ｏ３ 载体不仅提供了高

分散的活性位点ꎬ表面也可能促进了反应物的富集

与传质ꎮ 核心反应机制是双金属 Ｆｅ－Ｃｏ 协同作用ꎬ
Ｃｏ２＋作为活化 ＰＤＳ 产生 ＳＯ－

４􀅰的关键活性位点ꎬ如式

(１２)所示[１９]ꎮ Ｆｅ３＋ 除可辅助活化 ＰＤＳ 外ꎬ还可与

Ｃｏ２＋发生电子转移生成 Ｃｏ３＋ꎬ如式(１３)所示[２６]ꎬ从
而构建催化循环ꎮ 生成的 ＳＯ－

４􀅰和􀅰ＯＨꎬ共同攻击

ＴＭＡＨ 分子ꎬ通过 Ｃ—Ｎ 键断裂和逐步去甲基化路

径ꎬ生成 ＴＭＡ、ＤＭＡ 和 ＭＭＡꎬ最终降解为氨氮和硝

态氮[２４－２５]ꎮ 此外ꎬ臭氧在催化剂表面直接分解产生

其他活性氧物种如􀅰Ｏ－
２ꎬ共同降解 ＴＭＡＨꎮ

Ｃｏ２＋ ＋ Ｓ２Ｏ２－
８ → Ｃｏ３＋ ＋ ＳＯ －

４ 􀅰＋ ＳＯ２－
４ (１２)

Ｆｅ３＋ ＋ Ｃｏ２＋ → Ｆｅ２＋ ＋ Ｃｏ３＋ (１３)
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图 １３　 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 催化 Ｏ３ / ＰＤＳ 降解

ＴＭＡＨ 机理图

４　 结论

(１)Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 催化剂中 Ｆｅ－Ｃｏ 以尖晶石

相 ＣｏＦｅ２Ｏ４ 负载至 γ－Ａｌ２Ｏ３ꎬＣｏ２＋、Ｆｅ３＋ 价态分布优

化ꎬ为催化活性提供了良好结构基础ꎮ
(２)ｐＨ ７~９ 利于自由基生成ꎬ在 ｐＨ＝ ９、臭氧流

量 ５ Ｌ / ｍｉｎ、ＰＤＳ 浓度 ２５ ｍｍｏｌ / Ｌ、Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３

投加量 １ ｇ / Ｌ、ＴＭＡＨ 浓度 ２００ ｍｇ / Ｌ 条件下ꎬ９０ ｍｉｎ
时无机化率为 ９６􀆰 ８１％ꎮ

(３)ＳＯ－
４􀅰是降解 ＴＭＡＨ 的主要活性物种ꎬ通过

Ｃ—Ｎ 键断裂实现高效降解ꎬ􀅰ＯＨ 辅助去甲基化ꎬ二
者协同提升降解效率ꎮ

(４)催化剂 Ｆｅ－Ｃｏ / γ－Ａｌ２Ｏ３ 经 ５ 次循环使用ꎬ
ＴＭＡＨ 无机化率仍保持在 ８５％以上ꎬ在催化 Ｏ３ / ＰＤＳ
体系降解 ＴＭＡＨ 中具备应用潜力ꎮ
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现代化工 第 ４６ 卷第 １０ 期

后ꎬ可以观察到 １－茚酮－２ꎬ６－二甲基肟转化率和

２ꎬ６－二甲基－１－氨基茚满的选择性基本趋于稳定ꎬ
在 ４８ ｈ 内无明显下降趋势ꎮ 在催化剂连续运行

４８ ｈ 后出现 ５％的原料剩余ꎬ并随着运行时间的增

加原料剩余逐渐增多ꎬ此时停止泵入反应液ꎮ 保持

体系温度和流量参数不变ꎬ泵入 ３０％ ＫＯＨ 溶液清

洗催化剂 ８ ｈꎬ之后继续泵入反应液并及时取样分

析ꎮ 第 １ 次碱洗完毕继续运行 ４８ ｈ 后ꎬ出现 ５％的

原料剩余ꎬ此时进行第 ２ 次碱洗ꎮ 第 ２ 次碱洗后ꎬ催
化效果变差ꎮ 催化剂总运行时间为加氢反应运行的

时间ꎬ碱洗时间不计入ꎮ 由此表明ꎬ本文制备的催化

剂最佳运行时长为 ９８ ｈꎬ稳定性良好ꎬ具备工业化生

产潜能ꎮ

３　 结论

采用喷涂法制备了一种镍网催化剂ꎬ在催化 １－
茚酮－２ꎬ６－二甲基肟加氢反应中ꎬ具有良好的催化

性能ꎻ使用连续流反应器对镍网加氢反应的影响因

素进行了研究ꎬ实验结果表明:在反应温度为 ７０℃、
氢气压力为 １􀆰 ５ ＭＰａ、ＷＨＳＶ 为 ０􀆰 ５ ｈ－１的条件下ꎬ１－
茚酮－２ꎬ６－二甲基肟的转化率达到 ９９􀆰 ８％ꎬ２ꎬ６－二
甲基－１－氨基茚满的选择性达 ９９􀆰 ６％ꎬ催化剂最佳

运行时长为 ９８ ｈꎮ
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