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摘　要　钙钛矿类活化过一硫酸盐 (PMS)催化氧化技术已成为一种有效处理难降解有机物的方法。然而，关于

其活化 PMS降解阿特拉津的性能、机理和无机阴离子及天然有机物对催化的影响并不清晰。为此，制备了钙钛

矿催化剂，系统地研究了 LaCoO3 催化 PMS降解阿特拉津 (ATZ)的性能和机理，并探究了常见无机阴离子和腐

植酸 (HA)对降解性能的影响。结果表明，在中性 pH下具有良好的降解效果；SO4
2−和 NO3

−轻微抑制降解，高浓

度 Cl−则具有明显的促进作用，其他无机阴离子 (低浓度的 Cl−、H2PO4
−、HCO3

−)和 HA抑制降解。自由基淬灭实

验和 EPR测试证明体系中 1O2 和 SO4·−起着重要作用，HO·对降解过程也有贡献。XPS测试表明 LaCoO3 表面的

Co(Ⅱ)位点、晶格氧和氧空位在催化中发挥了重要作用；计时电流测定表明 LaCoO3/PMS体系存在电子转移过

程。LaCoO3 表现出较好的稳定性，连续使用 5次后 ATZ去除率略有下降。最后提出了 LaCoO3 活化 PMS降解

ATZ的可能机理。以上研究结果可为 LaCoO3 活化 PMS去除 ATZ的应用提供参考。
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除草剂在农业生产中必不可少，其中阿特拉津 (C8H14ClN5，atrazine，ATZ)就是使用最广泛的

氯类除草剂之一 [1]。阿特拉津非常稳定，会污染土壤和水环境 [2]，从而影响生态系统并对人类构成

健康风险。欧盟在 2003年就禁止了阿特拉津，但在中国、巴西和伊朗等发展中国家仍广泛使

用 [3]。目前，我国在河流、湖泊和水库中陆续检出到阿特拉津，并表现出逐年增加的趋势 [4]。由于

阿特拉津及其代谢产物毒性大，传统的处理技术如吸附和生化处理难以将其有效去除 [1,4]。以臭氧

催化氧化法和 Fenton/类 Fenton氧化法为代表的高级氧化法虽然能有效地氧化 ATZ，但臭氧产生成

本高，实际利用率低，Fenton/类 Fenton氧化法 pH范围小，反应过程中产生大量污泥 [1,5]。因此，迫

切需要研究更高效的处理方法。

近年来，由于 SO4·−具有极高的氧化-还原电位 (2.50~3.10 eV，HO·为 1.89~2.72 eV)、相对较长的

半衰期 (30~40 μs，HO·为 20 ns)和广泛的 pH适用范围 (2~8)[6-8]，基于 SO4·−的催化氧化技术已成为极

富希望的处理方法 [9-10]。由于过一硫酸盐 (peroxymonosulfate, PMS)非均相催化剂主要以过渡金属氧

化物为主，其中以氧化钴的催化效率最高 [11-12]，但不够稳定，浸出的钴离子可能对环境有害 [13]。为

克服这一问题，最有效的方法之一是制备钙钛矿结构的钴基催化剂 [14-15]。具有 ABO3 结构的钙钛矿
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复合金属氧化物用作 PMS催化剂受到了广泛的关注 [16]，A位点一般为稀土金属，与氧形成密集的

立方堆积，对其结构的稳定起着主要作用；B位点一般为过渡金属，占据八面体中心，影响电子

转移能力和氧空位的数量，从而影响催化活性 [17]。A位金属通常为金属镧，有利于 B位金属的暴

露而不影响催化活性 [18-19]。在 LaBO3 中，Co被认为是最活跃的金属，因为 Co(Ⅱ)/Co(Ⅲ)氧化还原

对能催化 PMS产生更多的 ROS(reactive oxygen species)[20]。LaCoO3 已被证明可有效活化 PMS以降解

萘普生 [21]、四环素 [22]、卡马西平 [23] 和 2-苯基-5-磺基苯并咪唑 [24]。然而，有关 LaCoO3 活化 PMS降

解 ATZ性能和降解机理，以及 ATZ与 LaCoO3 表面吸附态 PMS之间是否存在直接电子传递作用，

并导致其对 ATZ降解，尚缺乏相关报道。

阴离子对 PMS催化体系具有重要影响 [25]，共存阴离子在实际废水中经常出现，研究阴离子对

PMS催化体系的影响具有重要意义。阴离子一方面可能改变催化剂的稳定性，另一方面可能通过

干扰自由基的产生和后续反应 [26]，在负载型 Co3O4 活化 PMS降解罗丹明 B体系中，Cl−有轻微的促

进作用 [27]；而 HCO3
−、CO3

2−和 Cl−会明显抑制钴酸锰活化 PMS降解有机染料 [28]。有研究表明，实际

废水与模拟废水的处理效果存在较大差异，可能是实际废水中无机阴离子产生了干扰 [29]。关于阴

离子对 PMS催化体系性能的研究还不太充分。为此，本研究系统地探究了常见无机阴离子和腐植

酸 (HA)对催化体系的影响。

本文采用溶胶-凝胶法制备了钙钛矿催化剂，并将其用于活化 PMS降解 ATZ，评价了催化剂类

型、PMS投加量、催化剂投加量、ATZ质量浓度、pH和实验用水等因素的影响，讨论了 Cl−、
NO3

−、HCO3
−、H2PO4

− 和 SO4
2−及 HA的影响，阐明了 PMS的催化机理。

 1    材料与方法

 1.1    实验试剂

硝酸镧 (La(NO3)3·6H2O)、硝酸钴 (Co(NO3)2·6H2O)、无水柠檬酸 (C6H8O7)、叔丁醇 (TBA)、L-组
氨酸 (C6H9N3O2)、硫酸 (H2SO4)、对苯醌 (p-BQ)、氢氧化钠 (NaOH)、乙腈 (色谱纯)、5,5-二甲基-1-吡
咯啉-N-氧化物 (DMPO)，2,2,6,6-四甲基哌啶 (TEMP)和过一硫酸盐 (PMS，KHSO5·0.5KHSO4·0.5K2SO4)
购自上海阿拉丁生化科技股份有限公司。阿特拉津 (ATZ，≥97%)和甲醇 (CH3OH)购自上海麦克林

生化科技有限公司。此外，实验中使用的化学药品和溶剂除单独注明外均为分析纯。

 1.2    钙钛矿催化剂制备方法

采用溶胶-凝胶法制备钙钛矿催化剂 [30]。将一定比例的金属硝酸盐溶解在 50 mL去离子水中，

完全溶解后，添加柠檬酸 (添加物质的量等于总金属物质的量)作为配体，随后将金属硝酸盐和柠

檬酸的混合物搅拌 2.00 h，然后继续搅拌并在 80.00 ℃ 水浴加热直至凝胶状物质出现。所得到的凝

胶随后在 105.00 ℃ 下烘干 6.00 h得到海绵状材料，冷却后将其研磨成细粉，随后在马弗炉中煅烧 4.00 h
(800.00 ℃，5.00 ℃·min−1)。冷却后将样品用无水乙醇和纯水洗净数次并烘干保存待用。

 1.3    实验方法

将 0.01 g阿特拉津溶于 1.00 L(10.00 mg·L−1)去离子水中，搅拌 24.00 h待用。将 15.00 mg催化剂

和 4 mL PMS溶液 (0.1 mmol·L−1)加入到 100.00 mL ATZ溶液中，以 300.00 r·min−1 的转速搅拌，实验

温度为室温 (25±1.00) ℃。取样时在取样管中预先加入 1.00 mL的甲醇 (1.00 mol·L−1)，用注射器取出

反应液 1.00 mL，过 0.45 μm水系膜后待测。

催化降解实验：分别设置不同的 ATZ初始质量浓度 (1.00、2.50、5.00、7.50和 10.00 mg·L−1)、
PMS初始质量浓度 (0.064、0.128、0.256、0.320、0.384和 0.512 g·L−1)、催化剂投加量 (0.05、0.10、
0.15、0.20和 0.25 g·L−1)和模拟废水初始 pH(3.00、4.00、5.42、7.00、9.00和 11.00)。

无机阴离子影响实验：分别设置 Cl−、NO3
−、HCO3

−、H2PO4
−和 SO4

2−(1.00、 5.00、 10.00和
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20.00 mmol·L−1)、腐殖酸 (10、20、50和 100 mg·L−1)和不同实验用水 (纯净水、自来水和地表水)。其

中纯净水由分析型超纯水机 (WP-UP-WF-30，沃特浦，中国)制得，电导率约为 1~10 μS·cm−1(25 ℃)，
自来水为广州大学城管道自来水，地表水取自珠江广州大学城河段南亭村断面)。
 1.4    分析方法

利用扫描电子显微镜 (SEM，蔡司-Sigma300，牛津能谱，德国)观测 LaCoO3 表面形貌；利用能

谱仪 (EDS，蔡司-Sigma300，牛津能谱，德国)测定元素组成；利用 X射线衍射仪 (XRD，Bruker D8
Advance，德国 )检测 LaCoO3 的结构；利用 X射线光电子能谱仪 (XPS，ThermoFisher  Nexsa，美

国)分析 LaCoO3 表面元素和价态；利用电化学工作站 (CHI760E，辰华，中国)测定计时电流；利用

电子顺磁共振 (EPR，Bruker-EMXplus-10/12，德国)检测体系中的 ROS。
采用高效液相色谱 (HPLC，Waters-e2695，USA)检测样品中 ATZ的质量浓度 [31]。色谱柱为 C-

18(Waters，5 μm，4.6 mm×250 mm)，检测器为紫外检测器 (2 998 PDA Detector)，流动相由乙腈和

0.10%乙酸溶液组成，其体积比为 60%:40%，流速 1.00 mL·min−1，柱温 40 ℃，检测波长 221.00 nm，

注射体积 20.00 μL。采用电感耦合等离子体质谱 (ICP-MS，Agilent 7700/7800，美国)检测镧元素和

钴元素的浸出质量浓度。pH由 pH-3c仪 (Rex，上海雷磁，中国)测定。

 2    结果与讨论

 2.1    催化剂表征

1) SEM、EDS和 XRD分析。如图 1(a)~(b)所示，LaCoO3 具有立体块状结构，表面存在许多细

颗粒，这有利于催化。为了进一步确认 LaCoO3 表面元素，还对其进行了元素映射分析。如图 1(c)~
(f)所示，La、Co和 O在所选区域均匀分布，La和 Co的密度低于 O元素。EDS成像进一步揭示了

LaCoO3 表面元素由 La、Co和 O元素组成。如图 1(g)所示，La、Co和 O元素比近似为 1∶1∶3，这

与化学式基本一致。为了确认 LaCoO3 的晶体结构，进行了 XRD测试。由图 1(h)可以看出，样品

在 2θ为 23.20°，32.80°，33.30°和 47.50°的特征衍射峰与 LaCoO3(JCPDS 84-0848)匹配。这说明催化

剂具有结构良好的钙钛矿结构，除 LaCoO3 相外，没有形成 Co3O4 和 La2O3 等常见的氧化物杂质。

2) XPS分析。利用 XPS对 LaCoO3 的元素和化学状态进行了研究。图 2(a)为 LaCoO3 的全尺寸

XPS能 谱 。 此 外 ， 还 利 用 C1s(284.80  eV)对 各 元 素 能 谱 进 行 了 标 定 。 由 图 2(b)可 见 ， 位 于

830.00~840.00 eV和 847.00~857.00 eV分别对应于La3d5/2 和La3d3/2。833.60、837.70、850.50和 854.60 eV
的峰可以归因于 La(Ⅲ)[32]。钙钛矿中 B位元素的价态尤为重要。如图 2(c)所示，Co2p能谱由 4个

峰 组 成 。 Co2p3/2 峰 (780.6  eV)和 Co2p1/2 峰 (795.6  eV)可 归 因 于 Co(Ⅲ)， Co2p3/2 峰 (782.00  eV)和
Co2p1/2 峰 (796.60 eV)则由 Co(Ⅱ)产生 [8]。由图 2(c)中 Co2p3/2 的峰强度计算可知，使用前催化剂中

Co(Ⅱ)和 Co(Ⅲ)的含量分别为 46%和 54%；使用后则为 40%和 60%，由 Co2p1/2 的数据也得到相同

的结果。多次使用后的催化剂的催化性能有所降低，这说明低价态 Co(Ⅱ)含量与催化性能密切相

关。O1s能谱的 XPS能谱如图 2(d)所示。钙钛矿中以 528.40、529.60、530.80和 532.30 eV为中心的

峰分别对应晶格氧 (OL)、表面氧 (Os)、氧空位 (Ov)和吸附的分子水 [33]。本研究制备的 LaCoO3 使用

前 含 有 大 量 的 OL 和 Ov， 使 用 后 OL 和 Ov 的 相 对 比 例 分 别 由 19.50%和 39.80%降 至 0.00%和

27.30%。这可能是由于其参与到了 Co(Ⅲ)/Co(Ⅱ)的氧化还原反应中 [34]，关于氧的各种形态分布与

催化性能之间的关系还需要进一步深入研究。

3)计时电流测定。如图 3所示，添加 PMS对电流输出有明显影响。这表明 PMS和 LaCoO3 表

面之间确实发生了电子转移 [35]。随着 ATZ的加入，电流也发生了变化，预示着 LaCoO3 可以有效地

介导电子从 ATZ转移到 PMS[36-38]。相比之下，空白电极在添加 PMS和 ATZ后表面电流的变化

很小。
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图 1    LaCoO3 的 SEM、EDS和 XRD图谱

Fig. 1    SEM images, EDS maps and XRD patterns of LaCoO3
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 2.2    不同因素对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ
的影响

1)材料筛选实验。不同催化体系下 ATZ
的去除结果如图 4(a)所示。单独的 PMS几乎

不能氧化 ATZ。所有体系对 ATZ的吸附不显

著，去除率均小于 5.00%。几种钙钛矿活化

PMS催化氧化 ATZ的效率为 LaCoO3>LaCuO3>
LaMnO3>LaFeO3，在10 min内，LaFeO3、LaMnO3

和LaCuO3 对ATZ的去除率分别为7.00%、17.00%
和 73.00%，而 LaCoO3 活化 PMS后对 ATZ的去

除率几乎为 100.00%，相应的速率常数分别为

0.005、0.011、0.070和 0.129 min−1。显然，B位

元素对 LaBO3 的催化性能有重大影响。此外，

考虑到使用过程中钴元素会浸出，还制备了 2种核壳结构催化剂。但初步研究结果 (图 4(a))表明，

在使用 2种核壳结构催化剂的情况下，反应速率常数由 LaCoO3 的 0.129 min−1 降到 0.037 min−1 和
0.041 min−1。这表明外围的壳抑制了核的催化性能，还需要深入研究。本文后续研究选择 LaCoO3

 

图 2    反应前后 LaCoO3 的 XPS图谱

Fig. 2    XPS spectra of LaCoO3 before and after the reaction
 

图 3    电流时间曲线

Fig. 3    Current time curve
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图 4    不同因素对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响

Fig. 4    Effects of different factors on the degradation of ATZ in LaCoO3/PMS system
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作为催化剂。

2) ATZ初始质量浓度对 LaCoO3/PMS体系降解效果的影响。如图 4(b)所示，所有选定质量浓

度均在 10 min内有效降解，在前 2 min内快速衰减，当 ATZ初始质量浓度由 2.50 mg·L−1 增加到

10.00 mg·L−1 时，相应的降解速率常数由 1.210 min−1 降至 0.728 min−1。原因可能是在相同条件下，固

定的催化剂用量和 PMS质量浓度所产生的自由基总量是恒定的，无法在特定时间内将高质量浓度

的 ATZ完全降解。结果表明，ATZ的降解速率常数发生了变化。分析可能的原因为：ROS与

ATZ及其中间产物之间均可能发生反应，在活性氧总量一致的情况下，ATZ质量浓度越高，催化

剂表面新生成的中间产物质量浓度也越高，阻碍了 ATZ向催化剂表面的传质，催化剂表面 ATZ质

量浓度下降，表观速率常数降低。因此，选择 10.00 mg·L−1 为后续实验初始质量浓度。

3) PMS投加量对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。如图 4(c)所示，随着 PMS浓度的增加，

ATZ的降解速率迅速增加。因为 PMS质量浓度越高，可以增强与催化剂的接触，从而产生更多的

活性氧。当 PMS质量浓度由 0.320 g·L−1 增加到 0.512 g·L−1 时，速率常数反而略有降低。这可能是因

为过量的 SO4·−会发生自淬灭[39]。综合考虑后续研究选择 0.256 g·L−1 作为 PMS的质量浓度。

4)催化剂用量对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。如图 4(d)所示，在不添加催化剂的情况

下，10 min内 PMS降解 ATZ的速率常数仅为 0.004 min−1；催化剂用量为 0.05 g·L−1 时，速率常数提

高到 0.088 min−1，说明 LaCoO3 能有效催化 PMS降解 ATZ；催化剂用量为 0.15 g·L−1 时，速率常数增

加到 0.129 min−1。主要原因是随着催化剂用量的增加，催化剂表面的活性位点增多，催化 PMS的

能力增强，从而产生更多的 ROS以降解污染物 [40]。因此，后续研究中选择 0.15 g·L−1 作为催化剂

用量。

5) pH对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。由图 4(e)可见，当 pH为 3.00~5.42时，去除率随

初 始 pH的 增 加 而 增 加 。 当 pH升 高 到 11.00时 ， 速 率 常 数 由 0.129  min−1 下 降 到 0.003  min−1，
pH=5.42为最佳条件。PMS的形式主要取决于溶液的 pH及其 pKa2(pKa2=9.40)。在酸性和中性条件

下，主要存在形式为 HSO5
−[12]，SO4·−或 HSO5

−与 OH−/H2O反应生成 HO·，SO4·−和 HO·的存在可获得

较高的 ATZ去除率。PMS在酸性条件下比中性或碱性条件下更稳定，导致活化相对较慢。此外，

H+还消耗了一定量的 SO4·−和 HO·，导致这 2种自由基的不必要消耗 [27]。以上原因共同导致了

ATZ降解率的下降。当 pH>9.00时，PMS的主要存在形式转化为 SO5
2−[10]。此外，SO5

2−的催化活性

低于 HSO5
−，在 pH>10.00时，催化剂表面会形成氢氧化钴，限制了 ATZ的降解，降低了催化剂的

催化活性[41]。

6)催化剂的稳定性。如图 4(f)所示，在前 2次重复实验中，ATZ的去除率变化不明显；经第

3次使用后，性能稍有下降，10.00 min后速率常数由 0.129 min−1 降到 0.100 min−1，第 5次后降至

0.087 min−1。这可能是由于 LaCoO3 使用过程中表面结构和活性中心发生了变化。采用 ICP-MS检测

从 LaCoO3/PMS中浸出 La和 Co元素质量浓度，反应 60 min后 La元素浸出质量浓度为 5.72 mg·L−1，

Co元素浸出质量浓度为 0.85 mg·L−1，催化剂具有一定的稳定性。

 2.3    共存阴离子对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响

1) NO3
−对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。如图 5(a)所示，NO3

−轻微抑制 ATZ的降解。这

是因为 NO3
−不会引起溶液 pH的变化，对氧化剂的稳定性没有影响；其次，NO3

−对催化剂的催化活

性也没有影响 [42]。但 NO3
−可以与 HO·和 SO4·−反应形成氧化能力较弱的硝酸根自由基 (NO3·−)，如式

(1)和式 (2)所示[42-43]。

NO−3 +SO4 ·−↔SO2−
4 +NO3 ·− k = 2.10×102 L · (mol · s)−1 (1)

NO−3 +HO ·↔OH−+NO3 ·− k < 5.00×105 L · (mol · s)−1 (2)
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2) SO4
2−对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。SO4

2−对 ATZ的降解比 NO3
−表现出更为轻微抑制

作用。这是因为与 NO3
−一样，SO4

2−不会改变溶液的 pH，对催化剂的催化活性也没有影响。其次

SO4
2−是惰性离子，不会与 HO·和 SO4·−反应[44]。

3) Cl−对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。如图 5(c)所示，当 Cl−浓度从 1.00 mmol·L−1 增加到

20.00 mmol·L−1 时，对 ATZ的降解呈现出先抑制后促进的现象，低浓度的 Cl−(<10.00 mmol·L−1)抑制

降解，而高浓度的 Cl−(>10.00 mmol·L−1)可促进降解。这可能是由于较低浓度的 Cl−会优先与 SO4·−反

 

图 5    无机阴离子对 ATZ降解的影响

Fig. 5    Effects of inorganic anions on ATZ degradation
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应，而产生活性更小的 Cl·，从而减弱了 ATZ的降解；当 Cl−浓度进一步增大，Cl−通过双电子转移

直接与 PMS反应产生活性氯 (即 Cl·、 Cl2·−和 Cl2， =2.40  V； =2.40  V； =1.40  V)，与

ATZ的反应路径与 SO4·−相似 [45]。除上述原因外，大量的活性氯可以催化反应产生更多的 SO4·−，从

而提高降解效率[46]。

4) HCO3
−对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。如图 5(d)所示，HCO3

−浓度从 1.00 mmol·L−1 增

加到 20.00 mmol·L−1 时，速率常数从 0.015 min−1 降至 0.005 min−1。这是因为 HCO3
−可以改变溶液的

pH，会影响 PMS的稳定性。此外，pH的变化也会影响催化剂的表面电荷，从而影响其催化性

能。最后，HCO3
−还会与 SO4·−和 HO·反应生成氧化能力较弱的活性物种 (式 (3)~式 (4))[47-49]。

HCO−3 +SO4 ·−↔SO2
4+HCO3 ·− k = 9.1×106 L · (mol · s)−1 (3)

HCO−3 +HO ·↔OH−+HCO3 ·− k = 8.5×106 L · (mol · s)−1 (4)

5)  H2PO4
−对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响。如图 5(e)所示，添加 1 mmol·L−1 H2PO4

−后，

ATZ的降解速率常数由 0.129 min−1 降至 0.047 min−1。H2PO4
−浓度由 1.00 mmol·L−1 增加到 20.00 mmol·L−1

时，速率常数由 0.047 min−1 降至 0.034 min−1。这是由于 H2PO4
−可以改变溶液的 pH，这会进一步影

响 PMS的稳定性和催化剂的催化活性。此外，H2PO4
−与催化剂表面的活性位点具有较强的络合能

力。有研究表明，H2PO4
−可以在零价铁表面[50]、氧化铈纳米颗粒表面形成络合从而影响催化剂的催

化活性[51]。此外，H2PO4
−可以淬灭 HO·和 SO4·−(式 (5)~式 (6))[42,49]。

H2PO−4 +SO4 ·−↔SO2−
4 +H2PO4 ·− k = 7×106 L · (mol · s)−1 (5)

H2PO−4 +HO ·↔OH−+H2PO4 ·− k = 8×105 L · (mol · s)−1 (6)

 2.4    天然有机物和实验用水对 LaCoO3/PMS体系降解 ATZ的影响

天然有机物 (NOM)在地表水中普遍存在，含有丰富的官能团 (羧基、酚羟基和醇基等)，这些

基团可与催化剂上的活性中心和有机污染物相互作用，从而影响 ATZ的去除 [52]。本研究以腐植酸

(HA)作为典型的 NOM，考察了反应体系对 ATZ去除的影响，结果图 6(a)所示。微量的 HA的抑制

作用较弱，当 HA投加量为 100 mg·L−1 时，ATZ的速率常数降低到 0.092 min−1。这是因为带负电荷

的 HA在水中会与催化剂表面的金属活性中心螯合，阻碍活性中心的暴露，抑制催化。事实上，

天然水体中的 HA含量相对较低，微量的 HA对反应体系影响较小。此外，ATZ溶液配制用水也会

对催化效果产生极大影响。如图 6(b)所示，在自来水和地表水中，LaCoO3/PMS对 ATZ的去除速率
 

图 6    HA和实验用水对 ATZ降解的影响

Fig. 6    Effects of HA and Experimental water on ATZ degradation
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常数分别降至 0.082 min−1 和 0.005 min−1。这说明 LaCoO3/PMS体系受实验用水中共存离子和其他成

分的影响较大。

 2.5    反应机理

kso4 ·− kHO·

kHO· kso4 ·−

通过淬灭实验，测定了 LaCoO3/PMS体系中产生或存在的自由基。甲醇 (MeOH)是有效的

SO4·−和 HO·淬灭剂 ( =2.50×107 L·(mol·s)−1， =9.70×108 L·(mol·s)−1)，而叔丁醇 (TBA)可有效淬灭

HO·( =(3.80~7.60)×108 L·(mol·s)−1)，与 SO4·−反应速率较低 ( =(4.00~9.10)×105 L·(mol·s)−1)[53]。由

图 7(a)中可以看出，TBA对 ATZ降解的抑制作用小于 MeOH，说明 HO·和 SO4·−均有显著作用，但

SO4·−起着更重要的作用。

本研究中使用 L-组氨酸淬灭单线态氧 (1O2，0.15 V)。结果表明，加入 1 mmol·L−1 的 L-组氨酸便

终止了反应的进行。这是由于 L-组氨酸会可以快速消除 PMS[54]。为了排除 PMS质量浓度降低对

ATZ去除的影响，通过一系列实验验证1O2 是否为主要活性物质。如图 4(c)所示，当 PMS质量浓

度进一步增加到 0.384 g·L−1 时，ATZ的去除速率常数没有显着变化。这表明过量的 PMS不能被有

限的 LaCoO3 催化剂完全活化。因此，通过在反应体系中加入 1 mmol·L−1L-组氨酸来测试 0.384 g·L−1

PMS的消耗，发现消耗了 44%PMS，这表明系统中仍然存在 56% PMS。然而，在本研究中，L-组
氨酸的抑制作用仍然显著 (Kobs 下降到 0.022 min−1)，并且体系中残留的 PMS超过 0.124 g·L−1。这表

 

图 7    不同淬灭剂对 LaCoO3/PMS体系中 ATZ降解的影响

Fig. 7    Effects of different quenchers on the degradation of ATZ in LaCoO3/PMS system
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明 LaCoO3 活化剩余的 PMS产生的1O2 被淬灭，从而削弱了降解效果，因此，1O2 是 LaCoO3/PMS 系
统中的主要活性物质。

ko2 ·−

kHO·

对苯醌 (p-BQ)常用来淬灭 O2·−( =2.90×109 L·(mol·s)−1)[55-56]。在本研究中，10 mmol·L−1 p-BQ显

示出与 TBA相似的抑制效果，因此，推测系统中可能存在极少的 O2·−，因为在中性 pH下，p-
BQ也可清除 HO·( =1.20×109 L·(mol·s)−1)[57]。

为了进一步验证上述推论，对 LaCoO3/PMS系统中可能生成的 ROS进行电子顺磁共振 (EPR)测
试分析。如图 8所示，在捕获剂/PMS系统中无法识别出明显的自由基信号。说明 PMS自身不能产

生 ROS。如图 8(a)所示，加入 LaCoO3 后，分别在系统中观察到 DMPO-HO·和 DMPO-SO4·−加合物的

特征峰。这表明生成了 SO4·−和 HO·。此外，信号比为 1:1:1的 TEMP-1O2 加合物的三重特征峰也被

清晰地观察到，表明 1O2 参与了催化过程。然而，随着 LaCoO3 的引入，并没有观察到 DMPO-

O2·−加合物信号，这意味着在 LaCoO3/PMS系统中 O2·−可以忽略不计。综上所述，推测 LaCoO3/PMS
体系中存在 SO4·−、HO·和1O2，且 SO4·−和1O2 优先于 HO·与 ATZ反应。

基于以上结果，LaCoO3/PMS体系中存在自由基氧化和非自由基氧化过程。在自由基氧化过程

中，通常 Co(Ⅱ)是 PMS催化产生 SO4·−和 HO·的主要活性位点 [58](式 (7)~式 (9))。另外，LaCoO3 中的

晶格氧 (OL)可提供电子生成 SO4·−[58](式 (10))。在非自由基反应过程中，Co(Ⅱ)作为主要吸附位点，

可与 SO5·−反应生成 1O2(式 (11))，OL 也可随着 Co(Ⅱ)和 Co(Ⅲ)的还原而转化为 1O2(式 (12))[59-60]。另

外，SO5·−由于反应速率高而催化能低，易发生自反应，导致1O2 的产生 (式 (13)~式 (14))[61]。LaCoO3

上丰富的氧空位更容易吸附 PMS从而自分解，促进1O2 的析出 [62](式 (15)~式 (16))。此外，氧空位的

存在也为 B位金属阳离子的氧化还原循环的实现提供了连接，从而提高了催化稳定性[20,58]。综上所

述，LaCoO3 优异的催化性能主要是由于氧空位、表面 Co(Ⅱ)位点和晶格氧的存在，产生了大量的

ROS (式 (17))所致。

Co(Ⅱ)+HSO−5↔Co(Ⅲ)+SO4 ·−+OH− (7)

Co(Ⅲ)+HSO−5↔SO5 ·−+Co(Ⅱ)+H+ (8)

SO4 ·−+H2O↔SO2−
4 +H++HO· (9)

SO5 ·−+OL↔SO4 ·−+O2 (10)

Co(Ⅱ)+SO5 ·−↔Co(Ⅲ)+1 O2+SO2−
4 (11)

Co(Ⅲ)+2O2
L↔Co(Ⅱ)+1 O2+3e− (12)

 

图 8    DMPO与 TEMP 作为自旋捕获剂的电子顺磁共振分析

Fig. 8    EPR analysis by using DMPO and TEMP as spin trapping agent
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HSO−5↔SO5 ·−+H++ e− (13)

2SO5 ·−↔1O2+S2O2−
8 (14)

HSO−5 +HSO−5↔OV↔HSO−6 +HSO−4 (15)

HSO−6↔HSO−4 +
1 O2 (16)

SO4·, 1O2,HO ·+ATZ↔中间体↔CO2+H2O+SO2−
4 (17)

 3    结论

1)在最佳条件下 (ATZ=10.00  mg·L−1， LaCoO3=  0.15  g·L−1， PMS=0.256  g·L−1，初始 pH=5.42)，
ATZ可在 10.00 min内快速被完全降解。经过 5次循环实验，ATZ的去除率在可接受范围内，反应

60 min后 Co元素浸出质量浓度为 0.85 mg·L−1。

2)  SO4
2−和 NO3

−轻微抑制 LaCoO3 活化 PMS降解 ATZ，高浓度的 Cl−促进了降解，H2PO4
−、

HCO3
−和低浓度的 Cl−及天然有机物 HA抑制了降解。

3) LaCoO3 具有立体的块状组织结构，表面存在许多细颗粒原点；LaCoO3 含有大量的氧空位，

表面 Co(Ⅱ)位点、氧空位和晶格氧在反应中起到了重要作用；在 LaCoO3/PMS体系存在电子转移

过程。

4) LaCoO3/PMS体系中存在 SO4·−、HO·和1O2，且 SO4·−和1O2 优先于 HO·与 ATZ反应。
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Performance and mechanism of LaCoO3 catalyzed permonosulfate on efficient
degradation of atrazine
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Abstract    Perovskite-based activated peroxymonosulfate(PMS) catalytic oxidation technology has become an
effective method for the treatment of refractory organics. However, its performance and mechanism, as well as
the  effects  of  inorganic  anions  and  natural  organics  on  atrazine  degradation  are  not  clear.  Thus,  perovskite
catalysts  were  prepared,  the  performance  and  mechanism  of  LaCoO3  catalyzing  PMS  to  degrade  of  atrazine
(ATZ)  were  systematically  studied,  and  the  effects  of  common inorganic  anions  and  humic  acid  (HA)  on  the
degradation performance were explored. The results showed that a good degradation effect occurred at neutral
pH;  SO4

2−  and  NO3
−  slightly  inhibited  the  degradation,  high  concentration  of  Cl−  had  a  significant  promoting

effect,  and  other  inorganic  anions  (low  concentration  Cl−,  H2PO4
−,  HCO3

−)  and  HA  inhibited  degradation.
Radical quenching experiments and EPR tests showed that 1O2 and SO4·− played an important role in the system,
and  HO·  also  contributed  to  the  degradation  process.  XPS  test  showed  that  Co(Ⅱ)  sites,  lattice  oxygen  and
oxygen  vacancies  on  the  surface  of  LaCoO3  played  an  important  role  in  the  catalysis;  Chronoamperometry
showed that there was an electron transfer process in the LaCoO3/PMS system. LaCoO3 showed a good stability,
and  the  removal  rate  of  ATZ  decreased  slightly  after  5  consecutive  usages  of  LaCoO3.  Finally,  the  possible
mechanism of LaCoO3-activated PMS to degrade ATZ was proposed. The above research results can provide a
reference for the application of LaCoO3-activated PMS to remove ATZ.
Keywords    LaCoO3; atrazine; peroxymonosulfate; inorganic anion; catalytic
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