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原位还原精制凹凸棒石高级氧化降解磺胺嘧啶 

王兴鹏 1,2，姜  超 1，李慧玉 1，陈  馨 3，冯拥军 1* 
（1. 北京化工大学 化工资源有效利用国家重点实验室，北京  100029；2. 河西学院 甘肃省河西走廊特

色资源利用省级重点实验室，甘肃 张掖  734000；3. 甘肃西部凹凸棒石应用研究院，甘肃 白银  730900） 

摘要：基于干湿集成解离技术处理甘肃白银低品位含铁凹凸棒石（APT），得到了改性精制凹凸棒石（SAPT），

采用高温原位还原法经氢气还原制备了原位还原凹凸棒石（HAPT）。采用 XRF、XRD、FTIR、SEM 和 TEM 对

HAPT 进行了表征，探究了 HAPT 在过硫酸钾（PDS）存在下对抗生素磺胺嘧啶（SDZ）的降解性能，考察了

HAPT 投加量、PDS 浓度、SDZ 初始质量浓度、初始 pH 和反应温度对 SDZ 降解率的影响。结果表明，在 HAPT

投加量为 2.0 g/L（以 SDZ 初始溶液的体积计，下同）、PDS 浓度为 3.6 mmol/L、初始 pH 为 3、反应温度 30 ℃

的条件下，HAPT/PDS 体系在 240 min 内对初始质量浓度为 10 mg/L 的 SDZ 的降解率达到 96.8%。电子顺磁共

振和活性物种捕获实验结果表明，HAPT/PDS 体系中主要的活性物种为硫酸根自由基和羟基自由基，其中硫酸

根自由基起主导作用。 
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In situ reduction of refined attapulgite for advanced  
oxidative degradation of sulfadiazine 

WANG Xingpeng1,2, JIANG Chao1, LI Huiyu1, CHEN Xin3, FENG Yongjun1* 
（1. State Key Laboratory of Chemical Resource Engineering, Beijing University of Chemical and Technology, Beijing 
100029, China; 2. Key Laboratory of Corridor Resources and Utilization of Gansu, Hexi University, Zhangye 734000, 
Gansu, China; 3. Gansu Western Attapulgite Research and Application Institute, Baiyin 730900, Gansu, China） 

Abstract: Low-grade iron-containing attpulgite (APT) from Baiyin, Gansu was treated by dry and wet 

integrated dissociation technique to produce modified and refined attapulgite (SAPT), which was further 

reduced by hydrogen through a high-temperature in-situ reduction method to synthesize in-situ reduced 

attapulgite (HAPT). HAPT was characterized by XRF, XRD, FTIR, SEM and TEM, and analyzed for its 

degradation performance on sulfadiazine (SDZ), one kind of antibiotics, in the presence of potassium 

persulfate (PDS). The effects of HAPT dosage, PDS concentration, SDZ initial mass concentration, initial 

pH and reaction temperature on the degradation rate of SDZ were further investigated. The results 

demonstrated that under the conditions of HAPT dosage 2.0 g/L (based on the volume of the initial solution 

of SDZ, the same below), PDS concentration 3.6 mmol/L, initial pH 3, and reaction temperature 30 ℃, the 

degradation rate of SDZ with an initial mass concentration of 10 mg/L by HAPT/PDS system reached 

96.8% within 240 min. Electron paramagnetic resonance and active species capture experiments showed 

that the main active species in the HAPT/PDS system were sulfate radicals and hydroxyl radicals, with 

sulfate radicals playing a dominant role. 

Key words: attapulgite; in-situ reduction; persulfates; sulfadiazine; hydroxylamine; advanced oxidation 

processes; water treatment technology 
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抗生素通常用于预防和治疗人类和牲畜的各种

疾病，是最有效和最常用的一类药品，在常见水生

环境中均可检测到[1]。磺胺嘧啶（SDZ）的滥用威

胁着人类健康和生态系统，引起了广泛关注[2-3]。磺

胺类合成药物在不同水环境中的浓度分布存在显著

差异，磺胺甲 唑（SMX）和 SDZ 分别在水体和沉

积物中的浓度最高[4]。赵晓帅等[5]对北京市 10 条河

流地表水进行了检测，在检出的 33 种抗生素中，磺

胺类抗生素的浓度最高，其中 SDZ 位居第二。SDZ

毒性高、生物可降解性差，通常基于生物处理方法

的传统废水处理系统对 SDZ 的去除率较低[6-7]。因

此，如何高效处理 SDZ 已成为亟须解决的问题。 

高级氧化工艺（AOP）是通过高活性氧有效破

坏难降解污染物，是一种有效去除抗生素的技术[8]。

近年来，与以过氧化氢为基础的 AOP（H2O2-AOP）

相比，以过硫酸盐（PDS）为基础的 AOP（PDS-AOP）

因其更多的优点而受到广泛关注。与 H2O2 产生的羟

基自由基〔氧化电位（E0）为 1.90~2.70 V vs. NHE，

半衰期（t1/2）为 20 ns〕相比，硫酸根自由基具有相

同或更高的氧化电位（E0=2.60~3.10 V vs. NHE）和

更长的半衰期（t1/2=30~40 μs），在氧化降解污染物

过程中更长效，也更彻底[9-11]。催化剂活化是一种

高效的生产硫酸根自由基的方法，能耗低且不受操

作条件的限制[12]。其中，铁基非均相催化剂（如氧化

铁[13]、零价铁[14-16]、双金属[17-18]和金属有机框架[19]）

活化应用最为广泛。凹凸棒石（APT）是一种天然

一维棒状纳米材料，具有较大的比表面积和丰富的

孔道，常用作催化剂载体[20-22]。目前，APT 基催化

材料[23]和陶瓷膜[24]用于活化过氧单硫酸盐（PMS）

降解 SMX 均取得了优异的效果，但 APT 自身不具

备活化 PMS 的能力。甘肃白银 APT 资源丰富，价

格便宜，品位较低，并含有一定量的铁元素（呈砖

红色），如果利用其来制备铁基非均相催化剂，那么

将可以实现其更大资源化应用。 

本文拟通过干湿集成解离技术处理白银低品位

APT 来制备改性精制凹凸棒石（SAPT），再采用高

温原位还原法，在不引入额外活化剂的条件下，将

APT 中丰富的铁元素还原，最终得到原位还原精制

凹凸棒石（HAPT），然后构建 HAPT/PDS 非均相催

化体系，评价其降解 SDZ 的性能，以期为处理 SDZ

废水提供新的思路。 

1  实验部分 

1.1  试剂与仪器 

凹凸棒石原矿粉（APT，200 目），甘肃西部凹

凸棒石应用研究院；六偏磷酸钠〔(NaPO3)6〕、过硫

酸钾（PDS）、磺胺嘧啶（SDZ）、5,5-二甲基-1-吡咯

啉-N-氧化物（DMPO），分析纯，阿拉丁试剂（上

海）有限公司；氢氧化钠（NaOH）、浓硫酸（质量

分数 98%）、羟胺溶液（HA，质量分数 50%），国药

集团化学试剂有限公司；甲醇（MeOH）、叔丁醇

（TBA）、乙腈（C2H3N）、甲酸水溶液（FA，质量

分数 0.1%），色谱纯，上海麦克林生化科技股份有

限公司。实验用水除液相测试为超纯水外，其余均

为去离子水。 

AM25 旋转液膜分离器，德州旺通筑路机械有

限公司；XRD-6000 型 X 射线衍射仪（XRD）、

XRF-1800 型 X 射线荧光光谱仪（XRF），日本

Shimadzu 公司；Vector-22 型傅里叶变换红外光谱仪

（FTIR）、EMX nano 型电子顺磁共振波谱仪（EPR），

德国 Bruker 公司；Supra 55 型扫描电子显微镜

（SEM），德国 Carl Zeiss 公司；Axis Supra 型 X 射

线光电子能谱仪（XPS），日本 Shimadzu/Kratos 公

司；1260 InfinityⅡ型高效液相色谱仪（HPLC）、1290 

UPLC-QTOF 6550型液质联用仪，美国 Agilent公司。 

1.2  HAPT 的制备 

1.2.1  改性精制凹凸棒石（SAPT）的制备 

将 4.5 g 六偏磷酸钠溶于 1.5 L 去离子水中，机

械搅拌下加入 150.0 g 过 200 目筛的凹凸棒石原矿

粉，搅拌分散 30 min，制得凹凸棒石浆液。然后经旋

转液膜分离器快速混合 3 次后，机械搅拌并超声 1 h，

静置 2 h 后进行分级离心。第一级离心转速为

2800 r/min，时间 30 min；第二级离心转速为 3800 

r/min，时间 5 min。最终离心后的样品经 70 ℃干燥

24 h、粉碎得到 200 目的 SAPT。 

1.2.2  原位还原精制凹凸棒石（HAPT）的制备 

将 SAPT 置于管式炉中，在 H2 氛围下，调节

H2 流速为 120 mL/min，以 5 ℃/min 的升温速率升

温至 700 ℃后恒温 2 h，即得 HAPT。 

1.3  催化降解实验 

配制质量浓度为 1、3、5、7、10、15 mg/L SDZ

溶液，用 HPLC 测定 260 nm 波长下各溶液的积分面

积（S），得到积分面积与 SDZ 质量浓度（ρ）标准曲

线方程为 S=49.4693ρ–9.9402，R2=0.9996。 

在 100 mL 锥形瓶中加入 20 mL 质量浓度

20 mg/L 的 SDZ 溶液，用 0.1 mol/L 硫酸调节溶液初

始 pH=3，然后向其中加入一定量的 PDS，使其浓度

为 3.6 mmol/L（以 SDZ 溶液体积计，下同），HAPT

的投加量为 2.0 g/L（以 SDZ 溶液体积计，下同）。

将锥形瓶置于摇床上加热至 30 ℃并启动反应。分

别在第 0、2、5、10、15、20、30、45、60、120、

240 min 取 0.5 mL 经 0.22 µm 针式过滤器过滤后的

溶液，并立即加入 0.5 mL 甲醇淬灭。用 HPLC 测定
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并计算溶液中 SDZ 的质量浓度。 

按照上述实验方法，固定其他条件不变，考察

不同体系（HAPT、PDS、APT/PDS、SAPT/PDS、

HAPT/PDS）对降解 SDZ 的影响；固定其他条件不

变，考察 HAPT 的投加量（0.5、1.0、2.0、5.0 g/L）

对反应的影响；固定其他条件不变，考察 PDS 浓度

（1.8、3.6、5.4、7.2 mmol/L）对反应的影响；固定

其他条件不变，考察 SDZ 初始质量浓度（10、20、

30、40 mg/L）对反应的影响；固定其他条件不变，

用 0.1 mol/L 硫酸或 0.1 mol/L NaOH 溶液调节溶液初始

pH，考察初始 pH（3、5、7、9）对反应的影响；固

定其他条件不变，考察不同反应温度（20、30、40、

50 ℃）对反应的影响。固定其他条件不变，考察

1 mmol/L 羟胺（以 SDZ 溶液体积计，下同）对降

解 SDZ 的影响。每组实验重复 3 次。 

1.4  表征方法与性能测试 

采用 HPLC 测定并计算 SDZ 的质量浓度，测试

条件为：C18 反相色谱柱（100 mm×4.6 mm×5 µm），

流动相为 0.1%甲酸水溶液和乙腈（体积比 80∶20），

流速 0.8 mL/min，紫外检测波长 260 nm，进样量

10 µL，柱温 30 ℃。 

SDZ 的降解产物采用液质联用仪进行测定。高

效液相色谱测试条件为： Waters BEH C18 柱

（2.1 mm×100 mm×1.7 µm），流速 0.3 mL/min，进

样量 5 µL，流动相 A（由质量分数 0.1%的甲酸水溶

液配制的 10 mmol/L 乙酸铵水溶液）和流动相 B

（乙腈）的体积比在 20 min 内从 80∶20 线性减小

至 20∶80。质谱分析条件为：离子源 ESI+，毛细管

电压 4000 V，鞘气温度 350 ℃，鞘气流量 12 L/min，

一级谱扫描范围 50~500 m/Z。 

XRD 测试：靶材 Cu，管电压 40 V，管电流 30 mA，

扫描范围 3°~70°。XRF 测试：将样品粉碎至 200~400

目，压力 10~30 kN。FTIR 测试：采用溴化钾压片

法对 SAPT 和 HATP 样品进行 FTIR 测试，波数范围

4000~400 cm–1。SEM 测试：样品经无水乙醇超声分

散后滴于硅片上，表面镀金后观察。 

催化剂对 SDZ 的降解率通过式（1）计算得到，

SDZ 降解过程采用式（2）的一级动力学方程拟合： 

 D/%＝(1–ρt/ρ0)×100 （1） 

 ln(ρt/ρ0)＝–kt （2） 

式中：D 为降解率，%；ρ0 为 SDZ 初始质量浓度，

mg/L；ρt 为 t 时刻 SDZ 的质量浓度，mg/L；k 为反

应速率常数，min–1；t 为反应时间，min。 

1.5  反应机理推测 

EPR 测试：催化剂质量浓度为 2.0 g/L，过二硫

酸钾浓度为 3.6 mmol/L，在反应的不同时间点，加

入 100 mmol/L DMPO 作为捕获剂。采用电子顺磁共

振波谱仪检测 DMPO 和活性自由基的加合物，并判

断反应体系中所产生的自由基种类。 

反应活性物种捕获实验：选择 MeOH 和 TBA

分别作为硫酸根自由基和羟基自由基的捕获剂。在

HAPT/PDS 体系中，保持其他反应条件不变，考察

不同捕获剂浓度（50、1000 mmol/L）对反应的影响。 

2  结果与讨论 

2.1  结构表征 

2.1.1  XRF 分析 

表 1 为 APT、SAPT 和 HAPT 的 XRF 测定结果。 
 

表 1  样品的化学组成 
Table 1  Chemical composition of samples 

质量分数/% 
样品 

SiO2 MgO Al2O3 Fe2O3 CaO 其他 

APT 48.74 5.64 14.69 16.63 4.47 9.83 

SAPT 52.08 7.26 13.53 14.38 0.84 11.91

HAPT 53.61 7.75 13.62 14.42 0.87 9.73 

注：其他主要为 K2O、P2O5 和 Na2O。 

 
由表 1 可知，砖红色的 APT 主要含有 SiO2、MgO、

Al2O3、Fe2O3 和 CaO，其中，Fe2O3 质量分数高达

16.63%；经改性精制、还原后，SAPT 和 HAPT 中

Fe2O3 质量分数仍分别为 14.38%和 14.42%，说明 Fe

元素在改性精制和还原过程中的损失并不大，其主

要来自于凹凸棒石本身而非杂质矿物。因此，在不

额外引入 Fe 源的情况下，利用砖红色含 Fe 凹凸棒

石通过原位还原方法制备凹凸棒石催化剂是可行的。 

2.1.2  XRD 分析 

图 1 为 APT、SAPT 和 HAPT 的 XRD 谱图。 
 

 
 

图 1  APT、SAPT 和 HAPT 的 XRD 谱图 
Fig. 1  XRD patterns of APT, SAPT and HAPT 

 

从图 1 可以观察到，APT 经改性精制为 SAPT

后，凹凸棒石（JCPDS No. 88-1951）的特征衍射峰

表现清晰，2θ 分别位于 8.5°、13.8°、16.4°、19.8°

和 35.4°，归属于(110)、(200)、(130)、(040)和(161)
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晶面；伴生矿云母（JCPDS No. 89-6216）的特征衍

射峰位于 2θ=8.9°、17.8°、23.8°、25.5°、46.0°和 61.8°，

分别归属于(002)、(004)、(023)、(–114)、(–137)和

(060)晶面。除伴生矿云母之外，原矿中主要的杂质

矿物为石英（JCPDS No. 85-1053，2θ=21.1°、26.9°；

JCPDS No. 83-0542，2θ=28.2°）和白云石（JCPDS No. 

36-0426，2θ=31.2°）。SAPT 经高温原位还原后，

HAPT 的(110)晶面衍射峰强度大幅下降，这是由于，

700 ℃时，凹凸棒石孔道中大量沸石水和结构水失

去，八面体结构坍塌[25]。而铁氧八面体结构的破坏

使凹凸棒石中的 Fe 元素被释放出来，并在 H2 氛围

下被还原。 

2.1.3  FTIR 分析 

图 2 为 APT、SAPT 和 HAPT 的 FTIR 谱图。 
 

 
 

图 2  APT、SAPT 和 HAPT 的 FTIR 谱图 
Fig. 2  FTIR spectra of APT, SAPT and HAPT 

 

凹凸棒石晶体具有孔道结构，而且孔道内常常

含有沸石水、配位水和结构水[25]。从图 2 可以观察

到，APT 和 SAPT 中 3622、3545、3407 cm–1处的吸收

峰分别为(Mg/Al/Fe)O—H、(Si)O—H 和沸石水 O—H

的伸缩振动；1653 cm–1 处的吸收峰为配位水或者吸

附水的弯曲振动吸收峰；1020 和 652 cm–1 处的吸收

峰分别归属于 Si—O 和反转四面体骨架 SiO4 的伸缩

振动；517 和 473 cm–1 处的吸收峰分别归属于 Si—O

—Si 和 O—Si—O 的弯曲振动[26]。在 APT 的 FTIR

谱图中，787 和 1440 cm–1 处的吸收峰分别为杂质矿

物石英和白云石的特征吸收峰，在 SAPT 的 FTIR 谱

图中，此峰消失，说明改性精制过程有效去除了杂

质矿物石英和白云石[27-28]。HAPT 由于经过 700 ℃

原位还原处理，其(Mg/Al/Fe)O—H 和(Si)O—H 的吸

收峰消失，在 787 cm–1 处出现了 SiO2 的吸收峰[27]，

说明高温处理破坏了 SAPT 的八面体和部分四面体

结构，发生了彻底的脱水和脱羟基，进一步验证了

XRD 结果。而 1630 cm–1 处出现的吸收峰是 HAPT

重新吸附了空气中的水分子产生的。 

2.1.4  形貌分析 

图 3 为 APT、SAPT 和 HAPT 的 SEM 图和 HAPT

的 TEM 图。 
 

 
 

图 3  APT（a）、SAPT（b）、HAPT（c）的 SEM 图和

HAPT 的 TEM 图（d） 
Fig. 3  SEM images of APT (a), SAPT (b) and HAPT (c), 

and TEM image of HAPT (d) 
 

从图 3a 可见，APT 棒状形貌明显，长度在 1 µm

左右，大部分棒晶都黏附在伴生矿表面，棒晶束较

多，有棒晶聚集体，还有大量块状和颗粒状杂质矿

物（石英和白云石）[29]。由图 3b 可见，SAPT 中已

除去大的块状杂质（主要为石英），棒晶变得更加分

散，聚集体变少，长度保持，表明改性精制处理成

功提高了凹凸棒石的纯度，并且有效增加了棒晶之

间的分散度。由图 3c、d 可见，HAPT 的棒晶被打

碎、长度变短，大量的棒晶聚集体出现，团聚现象

显著。进一步证明，经 700 ℃高温处理后，凹凸棒

石的晶体结构被破坏。 

2.2  HAPT/PDS 体系降解 SDZ 的性能 

2.2.1  HAPT/PDS 体系降解水中 SDZ 的可行性 

图 4 为 SDZ 不同体系下（HAPT、PDS、APT/PDS、

SAPT/PDS、HAPT/PDS）的降解结果。 

从图 4a 可见，SDZ 的降解在不同体系下存在明

显差异。单独的 HAPT 对 SDZ 几乎没有影响，说明

HAPT 对 SDZ 的降解和吸附作用可以忽略不计。单

独的 PDS 在 60 min 仅降解 10.2%的 SDZ，延长反应

时间至 240 min 则可以降解 28.3%的 SDZ，这是由

于 PDS 分解后产生了硫酸根自由基，导致 SDZ 被氧化

分解 [30]。当催化剂和 PDS 共存时，240 min 内

APT/PDS、SAPT/PDS 和 HAPT/PDS 对 SDZ 的降解

率分别为 19.7%、24.5%和 77.0%。从图 4b 可见，

APT/PDS、SAPT/PDS、PDS 和 HAPT/PDS 降解 SDZ

的反应速率常数呈上升趋势，其中，HAPT/ PDS 的

反应速率常数为 4.7810–3 min–1，分别为 APT/PDS

（0.7110–3 min–1）、SAPT/PDS（0.8610–3 min–1）

和 PDS（1.2110–3 min–1）的 6.7、5.6 和 4.0 倍。这

是因为，虽然 APT 经改性精制后，其纯度大幅提高，
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棒晶分散也更均匀，但其 Fe 元素主要以高价态形式

存在，因此，SAPT 降解 SDZ 性能提升非常有限。

而原位还原过程丰富了 HAPT 中 Fe 元素的种类，使

还原性 Fe 物种的含量上升，大幅提升了 HAPT/PDS

体系对 SDZ 的催化降解性能。 

 

 
 

图 4  不同体系对 SDZ 降解率的影响（a）及其反应速率

常数（b） 
Fig. 4  Effect of different systems on SDZ degradation rate 

(a) and reaction rate constant (b) 

 
2.2.2  HAPT 投加量对 SDZ 降解的影响 

图 5 为 HAPT 投加量对 HAPT/PDS 催化降解

SDZ 的影响。 

从图 5 可以观察到，当 HAPT 投加量从 0.5 g/L

增加到 2.0 g/L 时，240 min 内 SDZ 的降解率从 71.1%

上升到 77.0%，相应的反应速率常数从 4.1610–3 min–1

增加到 4.7810–3 min–1；而当 HAPT 投加量进一步

增加到 5.0 g/L 时，SDZ 的降解率下降为 67.4%，反

应速率常数也下降为 3.1710–3 min–1。这是因为，

当 HAPT 投加量增加时，相应 Fe 物种的含量也随之

增加，反应体系中硫酸根自由基和羟基自由基的含

量也相应增加，从而提高了 SDZ 的降解率；而当

Fe 物种含量增加过多时，其会消耗反应体系中产生

的硫酸根自由基和羟基自由基，从而降低 SDZ 的降

解率[31]。 

2.2.3  PDS 浓度对 SDZ 降解的影响 

图 6 为 PDS 浓度对 HAPT/PDS 催化降解 SDZ

的影响。 

 
 

图 5  HAPT 投加量对 SDZ 降解率的影响（a）及其反应

速率常数（b） 
Fig. 5  Effect of HAPT dosage on SDZ degradation rate (a) 

and reaction rate constant (b) 
 

 
 

图 6  PDS 浓度对 SDZ 降解率的影响（a）及其反应速率

常数（b） 
Fig. 6  Effect of PDS concentration on SDZ degradation 

rate (a) and reaction rate constant (b) 
 

从图 6 可见，当 PDS 浓度从 1.8 mmol/L 增至

7.2 mmol/L 时，240 min 内 SDZ 的降解率从 75.6%提升
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至 83.1%，对应的反应速率常数从 4.3610–3 min–1

升至 5.8710–3 min–1。这是由于，随着 PDS 浓度的

增加，HAPT 的活性位点充分与 PDS 反应，体系内

硫酸根自由基和羟基自由基含量升高，从而加快了

催化反应的进行[31]。 

2.2.4  SDZ 初始质量浓度对 SDZ 降解的影响 

图 7 为 SDZ 初始质量浓度对 HAPT/PDS 催化降

解 SDZ 的影响。 
 

 
 

图 7  SDZ 初始质量浓度对 SDZ 降解率的影响（a）及其

反应速率常数（b） 
Fig. 7  Effect of SDZ initial mass concentration on SDZ 

degradation rate (a) and reaction rate constant (b) 
 

从图 7 可见，当 SDZ 初始质量浓度从 10 mg/L

逐渐增至 40 mg/L 时，SDZ 的降解率从 96.8%逐渐

降至 42.9%，相应的反应速率常数也从 12.4310–3 min–1

减小至 1.2410–3 min–1。以上结果说明，当活性氧

物种浓度一定时，SDZ 的降解率随着其初始质量浓

度的增大而降低。 

2.2.5  初始 pH 对 SDZ 降解的影响 

图 8 为初始 pH 对 HAPT/PDS 催化降解 SDZ 的

影响。 

从图 8 可见，随着初始 pH 的升高，SDZ 的降

解效果显著下降。在 pH 3~9 范围内变化，SDZ 在 240 

min 的降解率从 77.0%降至 23.7%，对应的反应速率常

数也从 4.7810–3 min–1 减至 0.6510–3 min–1，表明较

高的 pH 不利于 HAPT/PDS 对 SDZ 的降解。具体地，

当溶液初始 pH 从 3 提高至 5，240 min 时，SDZ 的

降解率同比显著下降 43.2%，对应的反应速率常数

减小了 75.9%。这是因为，Fe 元素在较低的 pH 时

更容易从 HAPT 中释放出来；而较高 pH 时，溶解

的 Fe 离子也容易在 HAPT 表面形成 Fe 氧化物或者

Fe 氢氧化物沉淀，进一步抑制了溶解 Fe 活化剂的

有效释放[30]。当溶液为碱性时，溶液中的硫酸根自

由基变为羟基自由基，而且 PDS 也会分解，大幅降

低了氧化剂的含量[32]。 

 

 
 

图 8  初始 pH 对 SDZ 降解率的影响（a）及其反应速率

常数（b） 
Fig. 8  Effect of initial pH on SDZ degradation rate (a) and 

reaction rate constant (b) 

 
2.2.6  反应温度对 SDZ 降解的影响 

图 9 为反应温度对 HAPT/PDS 催化降解 SDZ

的影响。 

从图 9 可见，随着反应温度的不断升高，SDZ

降解率大幅度提升。当反应温度上升至 50 ℃时，

95.6%的 SDZ 在 60 min 内被降解，反应速率常数为

16.8610–3 min–1。这是因为，高温促进了 PDS 的活

化，加快了的硫酸根自由基产生[32]。 

2.2.7  羟胺对 SDZ 降解的影响 

根据文献[33]报道，羟胺可以作为 Fe 元素循环

调节剂实现催化剂中适量的 Fe 释放和有效的 Fe 循

环，从而促进 SDZ 的降解。图 10 为羟胺对 HAPT/ 

PDS 催化降解 SDZ 的影响。 

从图 10 可见，引入羟胺后，SDZ 在 60 min 时

的降解率从 60.8%升至 97.3%，而反应速率常数从

4.7810–3 min–1 增至 20.05 10–3 min–1。该优异的实
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验结果归因于羟胺促进 Fe3+/Fe2+氧化还原循环过程

的同时也加速了 PDS 向硫酸根自由基的转化。 
 

 
 

图 9  反应温度对 SDZ 降解率的影响（a）及其反应速率

常数（b） 
Fig. 9  Effect of reaction temperature on SDZ degradation 

rate (a) and reaction rate constant (b) 

 

 
 

图 10  羟胺对 SDZ 降解反应的影响（a）及其反应速率

常数（b） 
Fig. 10  Effect of hydroxylamine on SDZ degradation rate 

(a) and reaction rate constant (b) 

2.3  HAPT/PDS 体系降解 SDZ 的反应机理 

2.3.1  EPR 分析 

图 11 为 APT/PDS 和 HAPT/PDS 体 系 及

HAPT/PDS 体系在不同时间的 EPR 谱图。 

 

 
 

图 11  APT/PDS 和 HAPT/PDS 体系（a）及 HAPT/PDS

体系不同时间的 EPR 谱图（b） 
Fig. 11  EPR spectra of APT/PDS and HAPT/PDS systems (a) 

and different times in HAPT/PDS systems (b) 

 
从图 11a 可知，DMPO+APT/PDS 无明显特征信

号峰，与图 4 结果一致。DMPO+HAPT/PDS 产生了

强烈的 1∶2∶2∶1 四线信号峰和较弱的六线信号

峰（1∶1∶1∶1∶1∶1），说明 HAPT/PDS 体系中

存在羟基自由基和硫酸根自由基[30]。 

由图 11b 可知，HAPT/PDS 体系在 5 min 时单位

体积的自旋数为 1.910×1012 spins/mm3。30 min 时四线

信号峰的相对强度约是 5 min 时的 2 倍，单位体积

的自旋数含量也更高，说明随着反应时间的延长，

活性氧物种（羟基自由基和硫酸根自由基）的含量

也不断增加，这与实验结果相符。 

2.3.2  活性物种捕获分析 

通过活性物种捕获实验分析可以帮助确定

HAPT/PDS 体系降解 SDZ 过程中，活性氧物种的贡

献以及可能的降解途径。根据捕获剂和相应活性氧

物种的速率常数[34]，选择 MeOH 和 TBA 分别作为

硫酸根自由基和羟基自由基的捕获剂。图 12 为反应

活性物种捕获实验结果。 
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图 12  捕获剂对 SDZ 降解率的影响（a）及其反应速率

常数（b） 
Fig. 12  Effect of different quencher on SDZ degradation  

rate (a) and reaction rate constant (b) 
 

从图 12 可见，反应体系中添加 50 和 1000 mmol/L

的 MeOH 后，反应速率常数分别从 4.7810–3 min–1

降至 1.6910–3 和 1.4810–3 min–1；而加入 50 和

1000 mmol/L 的 TBA 时，反应速率常数下降至

2.3110–3、2.1210–3 min–1。结果表明，HAPT/PDS

体系降解 SDZ 反应中，硫酸根自由基起主导作用。 

2.3.3  XPS 分析 

图 13 为 SAPT 和使用前后 HAPT 的 XPS 谱图。 

从图 13a 可知，使用前 HAPT 表面 Fe 元素相对

含量最高，为 10.39%；SAPT 次之，为 6.46%；使

用后 HAPT 的最低，为 5.36%。说明原位还原过程

的确破坏了凹凸棒石的 Fe 氧八面体结构，使八面体

中的 Fe 元素被更多地释放出来；而使用后 HAPT

的 Fe 元素含量的下降，表明 Fe 元素参与了 SDZ 的

氧化还原过程，并且有少量浸出。经检测，反应液

中浸出 Fe 为 0.27 mg/L。 

从图13b可知，SAPT在结合能 713.02和726.62 eV

处的特征峰分别由八面体中 Fe3+的 2p3/2 和 2p1/2 轨道

自旋产生。使用前 HAPT 在结合能 710.07 和 723.74 

eV 处的特征峰归属于 Fe2+的 2p3/2 和 2p1/2 轨道，在

结合能 711.61 和 725.11 eV 处的特征峰归属于 Fe3+的

2p3/2 和 2p1/2 轨道[35]。HAPT 表面 Fe 物种主要由质量

分数 29.9%的 Fe2+和质量分数 70.1%的 Fe3+组成，使

用后 HAPT 表面 Fe2+的峰消失了，表明 Fe2+参与了

催化降解反应并转化为 Fe3+。 

 

 
KLL 为俄歇峰 

 
图 13  SAPT 和反应前后 HAPT 的全谱（a）和 Fe 2p 高

分辨（b）XPS 谱图 
Fig. 13  Full (a) and high-resolution Fe 2p (b) XPS spectra 

of SAPT, fresh and used HAPT  

 
2.3.4  HAPT 活化 PDS 降解 SDZ 的机理 

基于上述分析结果，推测 HAPT 活化 PDS 降解

SDZ 的机理以自由基途径为主。 

HAPT 中的 Fe2+通过单电子转移过程直接活化

PDS 产生硫酸根自由基（•SO4
–）（式 3），然后•SO4

–

在 HAPT 表面与 SDZ 反应，最终导致 SDZ 含量大

幅下降。同时，产生的部分•SO4
–被转化为羟基自由

基（•OH）（式 4），而•OH 又进一步参与到 SDZ 的

降解反应中[30]。总之，在 HAPT/PDS 体系中，•SO4
–

和•OH 都参与了 SDZ 的降解过程，而且活性物种捕

获实验也证明•SO4
–起主导作用。 

Fe2+ + S2O8
2– =•SO4

– + SO4
2– + Fe3+ （3） 

•SO4
– + H2O = •OH + SO4

2– + H+ （4） 

2.4  HAPT/PDS 体系降解 SDZ 的路径 

通过液质联用仪确定，在 HAPT/PDS 体系中，

96.8%的 SDZ 降解为过渡产物（TPs），据此推测有

5 种可能的 SDZ 降解路径[30,36]，如图 14 所示。在路

径Ⅰ中，苯环上的—NH2 会被氧化成—NO2，生成

4-硝基-N-(嘧啶-2-基)苯磺酰胺（TP1，m/Z=280）以
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及 3-羟基-4-硝基-N-(嘧啶-2-基)苯磺酰胺（TP2，

m/Z=296）。在路径Ⅱ中，通过活性氧物种的攻击，

嘧啶环中的 C—N 键被裂解为硫代胍（TP3，

m/Z=214）和 N-氨基甲酰亚胺基苯磺酰胺（TP4，

m/Z=199）。在路径Ⅲ中，S—N 键会水解为 4-氨基

苯磺酸（TP5，m/Z=173）和 4-氨基-2,3,5-三羟基苯

磺酸（TP6，m/Z=221）。4-(羟基氨基)-N-(5-羟基嘧

啶-2-基)苯磺酰胺（TP7，m/Z=283）和 4-(羟基氨

基)-N-(嘧啶-2-基)苯磺酰胺（TP8，m/Z=266）是 SDZ

羟基化的产物（路径Ⅳ）。路径Ⅴ为 Smile 重排[36]，

检测到 4-[2-亚氨基嘧啶 -1(2H)-基 ]苯胺（TP9，

m/Z=186）及其裂解衍生物 2-氨基 -1(2H)-嘧啶醇

（TP10，m/Z=113）、N1-(二亚硝基甲基)苯-1,4-二胺

（TP11，m/Z=180）和 4-硝基苯酚（TP12，m/Z=139）。

通过 HAPT/PDS 氧化过程所产生的大多数 TPs，降

低了有害性和环境毒性[30]。 
 

 
 

图 14  HAPT/PDS 体系中 SDZ 的降解路径 
Fig. 14  Degradation pathways of SDZ in the HAPT/PDS system 

 

3  结论 

采用高温原位还原法将改性精制凹凸棒石经氢

气还原得到 HAPT 催化剂。通过构建凹凸棒石本征

铁催化剂，显著增强了材料的高级氧化性能。 

研究发现，反应温度和 pH 对高级氧化性能具有

显著影响，在反应温度 30 ℃、初始 pH=3、PDS 浓度

为 3.6 mmol/L 的条件下，投加量 2.0 g/L 的 HAPT 对

质量浓度为 10 mg/L 的 SDZ 降解率为 96.8%。HAPT

中的 Fe2+为主要活性位点，其活化 PDS 产生的硫酸

根自由基和羟基自由基都参与了 SDZ 的降解过程，

其中硫酸根自由基起主导作用。HAPT/PDS 体系降

解 SDZ 有 5 种可能的路径，降解后的产物具有相对

较小的环境毒性。未来应考虑 APT 复合催化剂的开

发以提高其循环利用率。 
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