
第 ４３ 卷第 ４ 期

２０２０ 年 １２ 月

南京师大学报(自然科学版)
ＪＯＵＲＮＡＬ ＯＦ ＮＡＮＪＩＮＧ ＮＯＲＭＡＬ ＵＮＩＶＥＲＳＩＴＹ(Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｅｄｉｔｉｏｎ)

Ｖｏｌ ４３ Ｎｏ ４
Ｄｅｃꎬ２０２０

　 收稿日期:２０１９－１１－２０.
　 基金项目:国家自然科学基金项目(５１５７８２９５)、 江苏省自然科学基金项目(ＢＫ２０１６１４７９)、 江苏省高校自然科学研究项目(１６ＫＪＢ１５００４３).
　 通讯作者:王玉萍ꎬ教授ꎬ博士生导师ꎬ研究方向:纳米半导体光催化材料及其在环境中的应用. Ｅ￣ｍａｉｌ:ｗａｎｇｙｕｐｉｎｇ＠ ｎｊｎｕ.ｅｄｕ.ｃｎ

ｄｏｉ:１０.３９６９ / ｊ.ｉｓｓｎ.１００１－４６１６.２０２０.０４.００４

ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２对四环素－铜复合物的光催化降解研究

黄文鑫１ꎬ郏建奎１ꎬ李攀杰１ꎬ蒋彩云２ꎬ王玉萍１

(１.南京师范大学化学与材料科学学院ꎬ江苏省物质循环与污染控制重点实验室ꎬ江苏 南京 ２１００２３)
２.江苏经贸职业技术学院工程技术系ꎬ江苏省食品安全工程技术研发中心ꎬ江苏 南京 ２１０００７)

[摘要] 　 溶剂热法合成花状 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结催化剂ꎬ研究了 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 对四环素－铜复合物(ＴＣ￣Ｃｕ)的光催

化降解. 利用 ＸＲＤ、ＳＥＭ 和 ＢＥＴ 技术对合成的催化剂进行表征ꎻ考察了 ＴＣ 和 Ｃｕ２＋的初始浓度对 ＴＣ￣Ｃｕ 光催化

降解的影响ꎻ利用小球藻生长抑制率测定了 ＴＣ￣Ｃｕ 降解前后的毒性变化. 结果表明:与 ＴｉＯ２ 相比ꎬＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 对

ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解率有明显提高ꎻ当 ＴＣ 和 Ｃｕ２＋的初始浓度分别为 ２０ ｍｇ / Ｌ 和 ５ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ光催化反应 ６０ ｍｉｎꎬ
ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解率分别为 ８４.２１％和 ８９.１４％ꎻ总有机碳去除率分别为 ４７.４９％和 ４０.１０％. 结合降解过程对小

球藻的生长抑制率的结果ꎬ说明利用所合成的催化剂可有效降解 ＴＣ￣Ｃｕ 复合物.
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四环素类抗生素作为人、兽用药被大量使用于预防疾病和促进牲畜和水产养殖中[１]ꎬ因其在动物消

化道中吸附性差ꎬ５０％ ~ ８０％的四环素通过动物粪便等被排泄ꎬ从而导致环境中四环素类污染物的积

累[２] . 姜蕾等[３]在长江三角洲养猪场废水中检测出 ３ 种四环素类抗生素ꎬ浓度约为 ３０.０５ ~ １００.７５ μｇ / Ｌꎻ
雷慧宁[４]检测发现浙江省两家养猪场冲栏水中四环素检出浓度约为 ３.６６ ~ ３ ９８９.７１ μｇ / Ｌꎬ而在养猪场废

水中抗生素浓度更高ꎬ约为冲栏水的 ２０ 倍. 铜盐经常作为生长促进剂用于动物饲料中. 研究者发现畜禽

废水中的铜浓度范围约为 １~５ ｍｇ / Ｌ[５] .
四环素类抗生素因含有大量的电子供体基团如:羟基、羧基、氨基、杂环等ꎬ可能与作饲料添加剂的砷、
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铜、锌等重金属络合形成新的复合污染物[６] . 复合污染物的代谢及降解产物与母体抗生素相比ꎬ往往活性

降低ꎬ毒性却大大增强. 如 Ｚｈａｎｇ 等[７]的研究发现四环素和喹诺酮类抗生素的络合物以及它们与铜、锌、
铬离子形成的配合物毒性大大增加.

目前ꎬ对于废水中抗生素－金属复合物的去除方法主要有吸附、光催化氧化等[８] . 其中光催化技术因

反应条件温和ꎬ能耗低ꎬ反应后产物无二次污染等优点成为有发展潜力的废水处理技术. 纳米 ＴｉＯ２ 光催化

材料可以降解抗生素[９]ꎬ但因其对可见光利用率低ꎬ导致对多种抗生素和药物的氧化和矿化效率较低[１０]ꎬ
且长时间的反应可能增加抗生素降解产物的毒性[１１] . 氯氧化铋(ＢｉＯＣｌ)作为一种 ｐ 型半导体ꎬ由于其各向

异性的层状结构ꎬ在光催化领域引起了研究者的关注. 该结构在[Ｂｉ２Ｏ２] ２＋和 Ｃｌ－层之间具有内部电场ꎬ这
可以促进光生电子－空穴对的有效分离及电荷转移[１２－１３]ꎬ因而具有较高的光催化活性. Ｌｉ 等[１４] 制备了花

状 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ꎬ发现可见光下可显著地提高罗丹明 Ｂ 的降解率. Ｄａｌｉａ 等[１５] 制备了 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结ꎬ发
现在可见光下对苯酚的降解性能较 ＴｉＯ２ 提高了 ４０％. 目前报道的 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结催化剂主要用于染

料废水及抗生素废水的去除[１６]ꎬ而对于抗生素－金属复合物的光催化降解的研究较少.
本文利用溶剂热法制备了大比表面积的花状 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结催化剂ꎬ并利用该催化剂对 ＴＣ￣Ｃｕ 进

行光催化氧化研究. 考察了 ＴＣ 与 Ｃｕ２＋的浓度对 ＴＣ￣Ｃｕ 降解的影响ꎻ通过总有机碳分析和小球藻生长抑制

率实验对 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解过程和生物毒性进行评价ꎬ探索了光催化处理 ＴＣ￣Ｃｕ 的机制.

１　 实验方法

１.１　 实验试剂和仪器

四环素(ＴＣ、纯度≥９８％)、硫酸铜(ＣｕＳＯ４５Ｈ２Ｏꎬ含量≥９９％)购于上海新宝精细化工厂. 小球藻

(Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ)(中国科学院武汉水生生物研究所)ꎬ其培养方法参照文献[１７－１８]. 其他使用试剂均为分析

纯. 光化学反应仪(ＸＰＡ－７ 型ꎬ南京胥江机电)、紫外－可见分光光度计(ＴＵ－１９０１ 型ꎬ北京普析通用仪器有

限责任公司)、总有机碳测定仪(日本岛津 ＶＣＳＮ 型)、光照培养箱(ＧＺＬ－Ｐ２８０Ｂ 型ꎬ合肥华德利)、Ａｇｉｌｅｎｔ
１２９０ ＤＡＤ－ＨＰＬＣ ｓｙｓｔｅｍ(Ａｇｉｌｅｎｔ ＴｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓꎬＡｍｅｒｉｃａｎ).
１.２　 催化剂制备

ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２:０.３８８ １ ｇ Ｂｉ(ＮＯ３) ３５Ｈ２Ｏ 加入到 ３８ ｍＬ 的乙醇中ꎬ０.０１４ ６ ｇ ＮａＣｌ 溶解于 ２ ｍＬ 的蒸馏

水ꎬ滴加到硝酸铋溶液中ꎬ搅拌 ３０ ｍｉｎꎬ再加入 １７２ μＬ 的钛酸四丁酯ꎬ搅拌 ３０ ｍｉｎꎬ超声 １５ ｍｉｎꎬ将所得溶

液转移到水热反应釜中ꎬ在 １３０ ℃下反应 １２ ｈ. 对所得产物进行过滤ꎬ６０ ℃下烘干待用.
纯 ＴｉＯ２:量取 ４ ｍＬ 的钛酸四丁酯溶于 ４０ ｍＬ 去离子水中ꎬ搅拌 ３０ ｍｉｎꎬ使其溶解完全并混合均匀. 将

所得溶液转移到水热反应釜中ꎬ在 １２０ ℃下水热反应 ２４ ｈ. 对所得产物进行离心、洗涤ꎬ６０ ℃烘干待用.
１.３　 材料表征

Ｘ 衍射(ＸＲＤ)测量采用日本理学公司的 Ｄ / ｍａｘ－ｒｃ 型 Ｘ 射线粉末衍射仪进行(Ｃｕ 靶 Ｋα 线)ꎬ管电压

为 ４５ ｋＶꎬ管电流为 ４０ ｍＡꎻ场发射扫描(ＦＥ－ＳＥＭ)采用日本 ＪＥＯＬ 公司生产的 ＨＩＴＡＣＨＩ Ｓ４８００ 型扫描电子

显微镜ꎻＮ２ 吸附－脱附曲线和孔径分布图测定用美国 Ｍｉｃｒｏｍｅｒｉｔｉｃｓ 公司的 ＡＳＡＰ２０００ 型吸附仪测定ꎬ根据

ＢＥＴ 和 ＢＪＨ 方程计算样品的比表面积、孔径和孔容等结构参数ꎻ降解产物的吸光度由北京普析公司的

ＴＵ－１９０１ 型光谱仪获得.
１.４　 光催化性能实验

光催化降解实验采用 ＸＰＡ－７ 型光化学反应仪ꎬ以自来水为冷却水ꎬ催化剂投加量为 １ ｇ / Ｌꎬ并用 ０.１
ｍｏｌ / Ｌ ＨＣｌ 或 ＮａＯＨ 调节溶液的 ｐＨ 值. 以 ３５０ Ｗ 的氙灯(附 ４２０ ｎｍ 滤光片)为可见光光源ꎬ每隔 １０ ｍｉｎ
取样一次ꎬ为了消除吸附作用的影响ꎬ将溶液置于黑暗处吸附 ３０ ｍｉｎ. 样品高速离心 １５ ｍｉｎ 后ꎬ取上层清

液在紫外－可见分光光度计上测定溶液的吸光度. 用式(１)计算光催化去除率ꎻ用式(２)计算溶液总有机

碳的去除率.
Ｄ＝Ｃ ｔ / Ｃ０ ＝Ａｔ / Ａ０ꎬ (１)

式中ꎬＡ０ 为样品溶液初始吸光度ꎬＡｔ 为光照一定时间后溶液的吸光度. Ｃ０ 为初始浓度ꎬＣ ｔ为不同反应时间

的浓度.
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ＥＣ / ％ ＝(ＴＯＣ０－ＴＯＣ ｔ) / ＴＯＣ０×１００％ꎬ (２)
式中ꎬＴＯＣ０ 为初始总有机碳的含量ꎬＴＯＣ ｔ 为不同反应时间总有机碳的含量.
１.５　 降解过程毒性测定－小球藻生长抑制率实验

将小球藻藻种接种到培养基 ＢＧ－１１ 中ꎬ接种前超声波充分振荡ꎬ连续培养一周ꎬ等小球藻自然生长一

段时间后进行实验. 实验所用容器为 ２００ ｍＬ 锥形瓶ꎬ小球藻培养量为 ８０ ｍＬꎬ每组设平行样 ３ 个. 小球藻

培养温度为 ２５ ℃ꎬ光照强度为 ９ ０００ Ｌｕｘꎬ时间设置 １２Ｈｒ 昼 / １２Ｈｒ 夜ꎻ初始藻液密度大于 １.９×１０６ ｃｅｌｌ / ｍＬ
(λ＝ ６８０ ｎｍ 下的光密度为 ０.０２５)ꎻ培养时间 ７ ｄ. 实验开始后每天定时取样ꎬ测量 ７ 天ꎬ通过紫外分光光度

计在 ６８０ ｎｍ 下测定细胞悬浮液中的光密度以监控培养品的生长状况ꎬ绘制生长曲线. 测试样品对小球藻

的生长抑制率由式(３)和(４)计算ꎬ
μ＝(ｌｎＮｎ－ｌｎ Ｎ１) / ( ｔｎ－ｔ１)ꎬ (３)
ｉ＝(μｃ－μｔ) / μｃ×１００％ꎬ (４)

式中ꎬＮ１ 为 ｔ１ 时刻的细胞数(ｃｅｌｌ)ꎬＮｎ 为 ｔｎ 时刻的细胞数(ｃｅｌｌ)ꎬμ 为平均生长速率(ｃｅｌｌ / ｍｉｎ)ꎬ( ｔｎ－ｔ１)为
培养时间(ｍｉｎ)ꎬｉ 为生长抑制率(％)ꎬμｃ 为对照组的平均生长速率(ｃｅｌｌ / ｍｉｎ)ꎬμｔ 为处理组的平均生长速

率(ｃｅｌｌ / ｍｉｎ).
１.６　 ＨＰＬＣ￣ＭＳ 分析

本实验采用 ６４６０ ＱＱＱ ＭＳ 接口的 Ａｇｉｌｅｎｔ １２９０ ＤＡＤ－ＨＰＬＣ 对光催化降解 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的中间产物进

行测定. 采用 Ｓｙｎｃｒｏｎｉｓ Ｃ１８ 色谱柱(１５０×４.６ ｍｍꎬ２.６ μｍ 粒径ꎬＴｈｅｒｍｏ Ｆｉｓｈｅｒ ＳｃｉｅｎｔｉｆｉｃꎬＳｈａｎｇｈａｉꎬＣｈｉｎａ)ꎬ
柱温 ３０ ℃ꎻ二元流动相由 Ａ(Ｈ２Ｏ)与 Ｂ(０.１％甲酸和乙腈)组成ꎬ１５ ｍｉｎ 梯度设置如下:０~７.５ ｍｉｎ:１５％洗

脱液 Ｂ 增加至 ５５％ꎬ并且保持 ５５％ Ｂ ２.５ ｍｉｎꎻ１０~１５ ｍｉｎ:Ｂ 从 ５５％降低至 １５％ꎻ流速为 ０.５ ｍＬ / ｍｉｎꎬ柱温

设定为 ３０ ℃ . 使用以下设置在 ＥＳＩ 正离子模式下进行分析:雾化器压力 ３０ ｐｓｉｇꎬＶｃａｐ 电压 ３ ５００ Ｖꎬ碎裂

电压 １３５.０ Ｖꎬ喷嘴电压 １ ０００ Ｖꎬ以及过热氮气鞘气流速 １０ Ｌ / ｍｉｎ.

图 １　 样品的 ＸＲＤ 图

Ｆｉｇ １　 ＸＲＤ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ｔｈｅ ｓａｍｐｌｅｓ

２　 结果与讨论

２.１　 催化剂表征

图 １ 为合成催化剂的 ＸＲＤ 图谱. 纯 ＢｉＯＣｌ 与 ＢｉＯＣｌ 的标

准结构(ＪＣＰＤＳ ０６－０２４９)相对应ꎬ纯 ＴｉＯ２ 与 ＴｉＯ２的标准卡片

ＪＣＰＤＳ ６５－５７１４ 的特征峰一致. ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 复合材料的衍射峰

的位置类似于纯 ＢｉＯＣｌꎬＴｉＯ２ 的强度较低(２θ ＝ ２５.２８°)ꎬ这可能

是由于复合材料中的 ＴｉＯ２ 没有经过煅烧ꎬ结晶度较低[１４] .

图 ２　 样品的 ＳＥＭ 和 ＥＤＳ 图谱

Ｆｉｇ ２　 ＳＥＭ ａｎｄ ＥＤＳ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ｔｈｅ ｓａｍｐｌｅｓ

图 ２(ａ)和(ｂ)分别是 ＴｉＯ２ 和 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 的 ＳＥＭ 图. 从

图中可以看出纯 ＴｉＯ２ 呈表面光滑的球状ꎬ粒径大约在 ２ μｍ
(图 ２(ａ))ꎻＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结是由细小的薄纳米片簇拥组装

成的明显且规整的花状(图 ２(ｂ)). ＳＥＭ￣ＥＤＳ 图(图 ２(ｃ))证
实了制备的 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 复合材料中含有 Ｏ、Ｃｌ、Ｂｉ、Ｔｉ 等元素. 元素比 Ｂｉ ∶Ｃｌ ∶ Ｔｉ 为 １.２１ ∶１ ∶１.３９ꎬＢｉＯＣｌ 与
ＴｉＯ２ 的摩尔比为 ０.７２ꎬ这与原料的用量(１ ∶１)相似.

—６１—





黄文鑫ꎬ等:ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 对四环素－铜复合物的光催化降解研究

测定了 ＴｉＯ２ 和 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 的氮气吸附－脱附等温线ꎬ并根据 ＢＥＴ 和 ＢＪＨ 方程计算样品的比表面积、
孔径和孔容等结构参数ꎬ结果见表 １.

表 １　 样品的比表面积、孔容以及孔径

Ｆｉｇ １　 Ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｓｕｒｆａｃｅ ａｒｅａꎬｐｏｒｅ ｖｏｌｕｍｅ ａｎｄ ｐｏｒｅ ｓｉｚｅ ｏｆ ｔｈｅ ｓａｍｐｌｅｓ

Ｓａｍｐｌｅｓ 比表面积 / (ｍ２ / ｇ) 孔容 / (ｃｍ３ / ｇ) 平均孔径 / ｎｍ

ＴｉＯ２ ２６.５０ ０.０５４ ３ ８９.２０
ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ １１３.３０ ０.５１６ １ １８２.２

　 　 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 的比表面积约为 ＴｉＯ２ 的 ４.２ 倍ꎻ
比表面积大可增加催化反应活性位点和提高电子－
空穴分离效果ꎬ从而提高催化剂的光催化活性[１９] .

根据以上表征结果可知通过溶剂热法合成的

ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结催化剂是由 ＴｉＯ２ 颗粒附着生

长在 ＢｉＯＣｌ 花状表面构成ꎬ其具备较大的比表面积ꎬ提供了更多的活性位点ꎬ这与 ＳＥＭ 的实验结果一

致. 此外ꎬＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结催化剂的结构可以大大降低光生电子－空穴的复合率ꎬ从而提高催化剂的光

催化性能. 这些性能上的优点使得 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结可以作为优越的可见光催化剂.

图 ３　 四环素与铜混合体系紫外光谱

Ｆｉｇ ３　 Ｕｌｔｒａｖｉｏｌｅｔ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ￣ｃｏｐｐｅｒ ｍｉｘｅｄ ｓｙｓｔｅｍ

２.２　 光催化降解实验

２.２.１　 ＴＣ￣Ｃｕ 的 ＵＶ￣ｖｉｓ 分析

有机物与金属络合可能改变其光化学行为ꎬ引
起有机物的紫外吸收光谱发生变化[２０]ꎬ研究表明

ＴＣ 与 Ｃｕ２＋络合的 ｐＨ 范围为 ３.３ ~ １０ꎬ摩尔比为 １~
１０[２１]ꎻ因此ꎬ按照实验方法 １.４ꎬ配制 ＴＣ 和 Ｃｕ２＋浓

度分别为 ２０ ｍｇ / Ｌ 和 ５ ｍｇ / Ｌ 的四环素和四环素与

铜混合体系溶液ꎬ测定紫外光谱图ꎬ结果见图 ３.

图 ４　 四环素与铜离子配位示意图

Ｆｉｇ ４　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ｔｈｅ ｃｏｏｒｄｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ ａｎｄ ｃｏｐｐｅｒ ｉｏｎｓ

四环素类存在质子化、中性两性离子、阴离子

和二阴离子 ４ 种离子化形式ꎬ电性随 ｐＨ 增加从带

正电荷向负电荷过渡ꎬ对金属离子的亲和性也逐步

增强. 从图 ３ 可知ꎬ纯四环素的紫外最大吸收峰为
３５７ ｎｍꎬ而 ＴＣ 与 Ｃｕ２＋混合体系的紫外最大吸收峰为 ３６９ ｎｍ. 说明 Ｃｕ２＋与 ＴＣ 的活性官能团发生了复合作

用ꎬ使抗生素上的电子密度降低ꎬ四环素分子间的排斥力降低ꎬ聚合作用加强ꎬ从而使生色基团苯环间距缩

小ꎬ造成了最大吸收波长的红移[２２] . 根据 Ｃａｒｌｏｔｔｉ 等[２３]和 Ｍａｒｃｉａｌ 等[２４]的研究四环素与铜离子可能的复合

物结构如图 ４ 所示.
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２.２.２　 催化剂对 ＴＣ￣Ｃｕ 降解的影响

配置 ＴＣ 和 Ｃｕ２＋浓度分别为 ２０ ｍｇ / Ｌ 和 ５ ｍｇ / Ｌ 的 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 溶液ꎬ催化剂投加量为 １ ｇ / Ｌꎬ考察不

同催化剂及光敏化作用对 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 降解过程的影响ꎬ结果如图 ５ 所示.

图 ５　 ＴＣ 及 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解

Ｆｉｇ ５　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＴＣ ａｎｄ ＴＣ￣Ｃｕ

由图 ５ 可知ꎬ在无催化剂时ꎬ光降解 ６０ ｍｉｎꎬＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 溶液的吸光度基本不变ꎬ说明 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ
光稳定性良好ꎻ而光催化降解反应 ６０ ｍｉｎ 后ꎬＴｉＯ２ 和 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 对 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解率分别为 ７８.１３％
和 ４７.６３％ꎬ８４.２１％和 ８９.１４％. 显然 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 对 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的光降解能力强于 ＴｉＯ２ . 这可能是由于

ＴｉＯ２ 对可见光利用率低[２５]ꎬ因此在可见光下降解效率较低ꎻ其次ꎬＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 具有较大的比表面积ꎬ可以

更好地吸附有机物在其表面ꎬ进而促进其对 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解. 因此ꎬ以下选择 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 作为催化剂比较实

验条件对 ＴＣ￣Ｃｕ 光催化降解的影响.

图 ６　 ＴＣ 初始浓度对其与铜离子复合前后光催化降解的影响

Ｆｉｇ ６　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＴＣ ｏｎ ｐｈｏｔｏｃａｔａｌｙｔｉｃ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ
ｂｅｆｏｒｅ ａｎｄ ａｆｔｅｒ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎ ｗｉｔｈ ｃｏｐｐｅｒ ｉｏｎ

２.２.３　 四环素初始浓度对光催化降解效果的影响

为了研究 ＴＣ 初始浓度对 ＴＣ￣Ｃｕ 光催化降解过程的影响ꎬ配制 ＴＣ 初始浓度分别为 １０、２０、３０、４０ 和 ５０
ｍｇ / Ｌ 的溶液ꎬＣｕ２＋浓度为 ５ ｍｇ / Ｌꎬ催化剂投加量为 １ ｇ / Ｌꎬ考察 ＴＣ 初始浓度对复合物中四环素去除率的

影响ꎻ并对实验结果按照一级动力学模型拟合ꎬ比较不同浓度下ꎬＴＣ 与 ＴＣ￣Ｃｕ 反应速率常数的变化ꎬ实验

结果如图 ６ 所示.
由图 ６ 可知ꎬ大部分情况下ꎬＴＣ￣Ｃｕ 的光催化降解效率高于纯 ＴＣꎻ浓度较低ꎬ即 ＴＣ 初始浓度为 ２０ ｍｇ / Ｌ

时ꎬ光催化 ６０ ｍｉｎꎬＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解率达到最大ꎬ分别为 ８４.２１％和 ８９.１４％ꎻ降解速率分别为 ０.０３０ ４７
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ｍｉｎ－１和 ０.０３７ ９４ ｍｉｎ－１ꎬＴＣ￣Ｃｕ 的降解速率略高于 ＴＣ. 出现这种情况可能是由于一方面催化剂一定量时ꎬ
其表面形成的自由基的浓度是恒定的ꎬ而有机物的初始浓度升高ꎬ使污染物与降解的中间体竞争活性基团

导致降解速率降低[２６]ꎻ另一方面当 Ｃｕ２＋浓度为 ５ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ受溶液中 ｐＨ 的影响ꎬＴＣ 和 Ｃｕ２＋的静电排斥作

用ꎬ使得 Ｃｕ２＋作为光催化剂电子接受体ꎬ促进光生电子与空穴的分离ꎬ提高催化剂的量子效率ꎬ促进 ＴＣ 的

降解ꎬ因此 ＴＣ￣Ｃｕ 的降解速率略高于 ＴＣ.
２.２.４　 铜离子初始浓度及溶液 ｐＨ 对光催化降解效果的影响

为了研究 Ｃｕ２＋浓度对 ＴＣ￣Ｃｕ 光催化降解的影响ꎬ配制 Ｃｕ２＋浓度分别为 ０、１、２、３、４ 和 ５ ｍｇ / Ｌ 的溶液ꎬ
考察铜离子浓度对复合物中四环素去除率的影响ꎬ实验中 ＴＣ 的初始浓度为 ２０ ｍｇ / Ｌꎬ催化剂投加量为

１ ｇ / Ｌꎬ实验结果见图 ７(ａ).

图 ７　 Ｃｕ２＋浓度对 ＴＣ￣Ｃｕ 光催化降解的影响

Ｆｉｇ ７　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ Ｃｕ２＋ ｏｎ ｐｈｏｔｏｃａｔａｌｙｔｉｃ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＴＣ ａｎｄ ＴＣ￣Ｃｕ

图 ７(ａ)为不同 Ｃｕ２＋浓度的溶液光催化反应 ６０ ｍｉｎ 时的降解率. 由图 ７(ａ)可知ꎬＣｕ２＋浓度影响光催化

降解效率. 这可能与 Ｃｕ２＋的含量、溶液的 ｐＨ 及溶液中的 ＴＣ 及 ＴＣ￣Ｃｕ 复合物的各个形态分布有关. 由于

加入不同量的 ＣｕＳＯ４５Ｈ２Ｏ 后ꎬ混合溶液的 ｐＨ 值发生变化. 图 ７( ｂ)给出不同 Ｃｕ２＋ 浓度时溶液的 ｐＨ
值. 四环素是多元酸ꎬ其 ｐＫａ 值分别为 ３.３０、７.６８ 和 ９.６８. 图 ７(ｃ)和 ７(ｄ)分别为不同 ｐＨ 值下 ＴＣ 及 ＴＣ￣Ｃｕ
复合物的各形态分布图[２７－２８] . 当 Ｃｕ２＋浓度为 １ ｍｇ / Ｌ 和 ２ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ溶液的 ｐＨ 为 ５~６. ＴＣ￣Ｃｕ 溶液中主要

离子形态为 ＣｕＨＴＣ＋(ＣｕＨＬ＋) [２９]ꎬ此时ꎬＣｕ２＋的架桥作用使电子从四环素传递到 Ｃｕ２＋ꎬ将四环素氧化成四

环素自由基ꎬ自由基进一步形成产物. 在这一过程中 Ｃｕ２＋ 起到助氧化剂的作用ꎬ促进四环素的氧化降

解[３０－３１]ꎬ使得复合物中 ＴＣ 的降解率高于纯 ＴＣ 状态ꎻ当 Ｃｕ２＋浓度为 ３ ｍｇ / Ｌ 和 ４ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ溶液的 ｐＨ 为

３~５. 根据 ＴＣ 和 Ｃｕ２＋ 的形态分布可知ꎬ在这一条件下ꎬ ＴＣ￣Ｃｕ 溶液中的离子形态主要有: ＣｕＨＴＣ＋

(ＣｕＨＬ＋)、Ｈ３Ｌ
＋(Ｈ３ＴＣ

＋)和 Ｈ２Ｌ(Ｈ２ＴＣ)ꎬ由于静电排斥作用ꎬ这些离子相互之间产生竞争ꎬ导致降解速率

降低ꎬ复合物中 ＴＣ 的降解率低于纯物质状态ꎻ当 Ｃｕ２＋加入量为 ５ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ溶液的 ｐＨ 值为 ２.２７. 在这一条

件下ꎬＴＣ 主要以 Ｈ３Ｌ
＋(Ｈ３ＴＣ

＋)的形式存在ꎬ由于静电排斥作用ꎬＣｕ２＋不易与 Ｈ３Ｌ
＋(Ｈ３ＴＣ

＋)结合ꎬ而可能与

催化剂产生的光生电子结合ꎬ促进电子－空穴的分离ꎬ提高催化剂的量子效率和对有机物的降解效率.
２.２.５　 总有机碳分析

按照实验 １.４ 的方法ꎬＴＣ 和 Ｃｕ２＋初始浓度分别为 ２０ ｍｇ / Ｌ 和 ５ ｍｇ / Ｌꎬ催化剂投加量为 １ ｇ / Ｌꎬ光催化

降解 ６０ ｍｉｎꎬ考察 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的总有机碳去除率(ＥＣ / ％)与反应时间( ｔ / ｍｉｎ)的关系ꎬ实验结果见图 ８.
由图 ８ 可知ꎬ光催化反应 ６０ ｍｉｎ 后ꎬＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 溶液的总有机碳去除率分别为 ４７.４９％和 ４０.１０％ꎬ与

—９１—
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文献[３２]相比ꎬＴＯＣ 去除率提高约 １０％. 说明复合物中的 ＴＣ 可以利用光催化进行降解.
２.２.６　 降解过程毒性测定与分析

藻类是水生态系统的初级生产者ꎬ也是监测评价水环境质量和污染物生态毒性的重要指示生

物[３３－３４] . 由于四环素类抗生素主要用来抑制菌类物质的生长发育ꎬ因此近年来研究者们对于四环素对细菌、
真菌和微藻等的生态毒性做了广泛研究. 陈琼等[３５]应用微板毒性分析法分析了几种抗生素对蛋白核小球藻

的毒性ꎻ徐冬梅等[３６]研究了四环素类抗生素对蛋白核小球藻的毒性作用. 本文按照实验 １.５ 的方法测定了复

合物中 ＴＣ 与纯 ＴＣ 降解过程中小球藻的生长ꎬ用式(２)、(３)计算小球藻生长抑制率ꎬ结果见图 ９.

图 ８　 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 的总有机碳去除率

Ｆｉｇ ８　 Ｔｏｔａｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅ ｏｆ
ＴＣ ａｎｄ ＴＣ￣Ｃｕ

图 ９　 ＴＣ 及 ＴＣ￣Ｃｕ 降解过程对小球藻生长抑制率变化

Ｆｉｇ ９　 Ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｒａｔｅ Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ
ｐｒｏｄｕｃｔｓ ｏｆ ＴＣ ａｎｄ ＴＣ￣Ｃｕ ｏｎ Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ

从图 ９ 可以发现ꎬ随着光催化时间的增加ꎬＴＣ￣Ｃｕ 对小球藻的生长抑制率明显降低. 这可能是由于在

ｐＨ＝２~６ 的条件下ꎬＴＣ 分子中 Ｃ－４ 位上的二甲氨基很容易发生可逆的差向异构化反应(如图 １０(ａ))ꎬ差向

异构体空间位阻较大ꎬ因此毒性相对较低. 为了验证这一想法ꎬ对 ＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 溶液光催化反应 ６０ ｍｉｎ 的样

品进行液相色谱－质谱分析ꎬ分析结果可知ꎬ质荷比(ｍ/ ｚ)为 ４７７ 的异构化产物被检测出(见图 １１). 而 Ｃｕ２＋与

ＴＣ 的复合使得 Ｃ－４ 位上的二甲氨基形成更大的空间位阻[３７](如图 １０(ｂ))ꎬ从而毒性降低.

图 １０　 酸性条件下 ＴＣ 及其与铜离子复合物差向异构体的结构图

Ｆｉｇ １０　 Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｃｈａｒｔｓ ｏｆ ｅｐｉｍｅｒｓ ｏｆ ＴＣ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｃｏｍｐｌｅｘ ｗｉｔｈ ｃｏｐｐｅｒ ｉｏｎｓ ｕｎｄｅｒ ａｃｉｄｉｃ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ

图 １１　 ＴＣ 及其复合物降解产物质谱图

Ｆｉｇ １１　 Ｍａｓｓ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｄｕｃｔ ｏｆ ＴＣ ａｎｄ ＴＣ￣Ｃｕ

综上分析ꎬＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结光催化降解 ＴＣ￣Ｃｕ 的过程中中间产物的毒性较低ꎬ光催化降解可以作

为去除四环素－铜复合物的一种手段.

—０２—
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３　 结论

(１)溶剂热法合成了花状 ＢｉＯＣｌ / ＴｉＯ２ 异质结催化剂ꎬ其比表面积达到 １１３.３ ｍ２ / ｇꎬ相比 ＴｉＯ２ 提高了

约 ４.２ 倍ꎬ表现出更好的光催化性能.
(２)ＴＣ 和 Ｃｕ２＋的初始浓度分别为 ２０ ｍｇ / Ｌ 和 ５ ｍｇ / Ｌ 时ꎬ光催化降解 ６０ ｍｉｎꎬＴＣ 和 ＴＣ￣Ｃｕ 降解率最

高ꎬ分别为 ８４.２１％和 ８９.１４％ꎻ总有机碳去除率分别为 ４７.４９％和 ４０.１０％. ＴＣ￣Ｃｕ 对小球藻生长抑制率随着

降解时间的增加而降低.
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