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浮石催化水中臭氧分解研究
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摘　要：为考察浮石表面化学性质对水中臭氧分解的影响，测定了浮石催化水中臭氧分解的速率常数并探
讨催化臭氧分解的途径．结果表明：浮石促进水中臭氧一级分解速率常数提高了３７４％；利用叔丁醇捕获生
成的羟基自由基，催化臭氧分解速率常数降低了４５２％，浮石催化臭氧分解生成了羟基自由基；浮石表面羟
基密度与催化臭氧分解率成正相关；随着溶液初始 ｐＨ值增大，单独臭氧分解和浮石催化臭氧分解率均增
加；由浮石ｐＨｐｚｃ决定的表面电荷状态与催化臭氧分解效果有关，表面接近电中性时对催化臭氧分解有利．水
中臭氧分解主要发生在浮石表面，浮石表面的金属氧化物可能是催化水中臭氧分解的活性物质．
关键词：浮石；臭氧；零点电荷；羟基自由基；动力学
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　　近年来，对臭氧氧化饮用水除污染技术的研
究主要集中在提高臭氧在水中的传质效率和羟基

自由基生成量与速率，强化臭氧对水中有机污染

物的降解效果．非均相催化臭氧氧化作为一种具
有应用前景的除污技术越来越受到重视［１－６］．非
均相催化剂通常为金属、金属氧化物和活性炭，因

价格高、易被氧化等原因，限制其在大规模水处理

中的应用，急需寻找可替代高效催化剂．国内外学
者利用天然材料（砂、沸石、针铁矿、铝土矿）作为

非均相催化剂，催化臭氧氧化水中有机物［７－１０］．
浮石是一种多孔、轻质的玻璃质酸性火山喷出岩，

储量丰富，其特点是质量轻、强度高、耐酸碱、抗腐

蚀，且无污染、无放射性等，是理想的天然材料．目



前，国内外关于浮石在水处理中的应用研究主要

集中在吸附与光催化剂制备方面［１１－１４］，未见浮石

应用于臭氧体系的相关报道．本研究选用浮石作
为催化剂，利用其高机械强度和化学稳定性，研究

浮石催化水中臭氧分解途径，考察浮石表面化学

性质对催化臭氧分解的影响，并探讨浮石催化水

中臭氧分解机理．

１　实　验
１１　实验材料

浮石（五大连池，中国），粒径０６～０８ｍｍ，超
声清洗两次，每次１０ｍｉｎ，用去离子水冲洗３遍，
于６０℃烘干备用．
１２　实验方法

浮石催化臭氧分解实验在容量为１２Ｌ的拟
平底烧瓶反应器中进行（实验装置如图１所示）．
臭氧由 ＤＨＸ２ＳＳ２１Ｇ型臭氧发生器（哈尔滨久久
电化学工程技术有限公司，以氧气为气源，臭氧

产量范围为０～９ｇ／ｈ）产生．通一定时间臭氧，
使反应器中水溶液初始臭氧质量浓度恒定．用磁
力搅拌器（３００ｒ／ｍｉｎ）和恒温水浴装置（２３℃）保
持反应体系中臭氧质量浓度均匀和温度恒定．反
应溶液的初始 ｐＨ值（ｐＨ＝６８６）用 ＮａＯＨ和
ＨＣｌＯ４溶液调节，催化剂投量为１ｇ／Ｌ．

实验涉及的试剂均为分析纯或色谱纯，实验

用水由 ＭｉｌｌｉｐｏｒｅＭｉｌｌｉＱ纯水系统制备（电阻率
≥１８ＭΩ·ｃｍ）．所用的容量玻璃仪器均用铬酸
洗液浸泡，然后再用自来水和去离子水依次洗涤．
非容量玻璃仪器在经上述处理后再经３５０℃高温
处理过夜．
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图１　实验工艺流程

１３　分析方法
水溶液中臭氧质量浓度用靛蓝法测定［１５］，主

要仪器为紫外－可见光分光光度计（Ｔ６，Ｃｈｉｎａ）．
溶液 ｐＨ值采用 ｐＨ计（ＰＢ－１０，Ｇｅｒｍａｎｙ）测定．
催化剂表面元素的化学组成采用 Ｘ射线荧光光
谱仪 （ＰＷ４４００，Ｈｏｌｌａｎｄ）测定．催化剂表面性质
采用低温氮吸附比表面和孔隙度测定仪

（ＡＳＡＰ２０２０Ｍ，ＵＳ）测定．采用热分析仪 （ＳＴＡ－
４４９Ｃ，Ｇｅｒｍａｎｙ）研究催化剂的相结构与温度的关

系．表面零点电荷 （ｐＨｐｚｃ）采用 Ｚｅｔａ电位仪
（ＺｅｔａＳｉｚｅｒ３０００，ＵＫ）进行测定．表面羟基采用酸
碱滴定法［１６］．

２　结果与讨论
２１　浮石催化剂表面特征

浮石与其他用于非均相催化臭氧氧化的天然

矿物相比，具有丰富蜂窝状孔结构、较大比表面

积、高机械强度．本实验所用浮石经 Ｘ射线荧光
光谱仪（ＸＲＦ）检测主要化学组成及其质量分数：
ＳｉＯ２ （４９７９％）、 Ａｌ２Ｏ３ （１５６％）、 Ｆｅ２Ｏ３
（９１５％）、Ｋ２Ｏ（５３１％）、ＭｇＯ（４１５％）、Ｎａ２Ｏ
（４０５％）和ＴｉＯ２（３１３％），其表面性质测定结果
见表１．

表１　浮石的表面性质

比表面积／

（ｍ２·ｇ－１）

单点孔容／

（ｃｍ３·ｇ－１）

平均孔

径／ｎｍ

表面零点电

荷（ｐＨｐｚｃ）
表面羟基／

（ｍｍｏｌ·ｇ－１）

１８０５ ０００４ １２１６０ ６２２０ ０２７０

　　从图２可以看出，温度小于１５０℃时，浮石催
化剂的失重很小，说明由于物理吸附而使表面结

合的结晶水含量较小，在热重曲线上表现得不明

显；当热处理温度升高至１６０～４００℃时，热重曲
线出现了大幅度的失重现象，质量损失约为

１１３％．同时，在相应的温度区间，微商热重曲线
有一个强度很大的吸热峰．此温度区间内的失重
现象是因浮石的表面羟基受热后缩合失水所致．
因此，随催化剂热处理温度升高，表面羟基密度

降低．
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图２　浮石的热重分析图

２２　浮石催化水中臭氧分解的途径
臭氧在水中分解可表达为

Ｏ３＋ＯＨ
－→ 分解产物．

则动力学方程为

ｄ［Ｏ３］／ｄｔ＝ｋ［Ｏ３］
ｍ［ＯＨ－］ｎ．

　　由于实验中ｐＨ值不变，［ＯＨ－］可看作常数，
其动力学方程可简化为
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ｄ［Ｏ３］／ｄｔ＝ｋｄ［Ｏ３］
ｍ．

式中ｋｄ＝［ＯＨ
－］ｎ，因此，由臭氧质量浓度随时间

变化可求出ｋｄ（表观速率常数或臭氧分解速率常
数）及相对于臭氧的反应级数ｍ．
　　实验考察了温度２３℃，初始 ｐＨ值６８６条
件下，水中臭氧分解和浮石催化臭氧分解效果，并

进行ｌｎ（［Ｏ３］ｔ／［Ｏ３］０）－ｔ的拟合，其中［Ｏ３］ｔ为
反应时间 ｔ时水样中臭氧的瞬时质量浓度
（ｍｇ／Ｌ），［Ｏ３］０为原水中臭氧的初始质量浓度
０６ｍｇ／Ｌ，ｔ为反应时间 （ｍｉｎ），拟合结果如图３
所示．臭氧在水中分解和浮石催化水中臭氧分解
都较好地符合一级反应．浮石催化臭氧分解的一
级分解速率常数提高了３７４％，显著促进水中臭
氧分解．加速水中臭氧分解可能有３种途径：浮石
有吸附水中臭氧的作用；臭氧氧化浮石的还原性

表面；浮石催化臭氧分解生成自由基．
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图３　不同工艺水中臭氧的ｌｎ（［Ｏ３］ｔ／［Ｏ３］０）－ｔ拟合图

　　水中臭氧的分解可用以下机理反应方程式表
示［１７］：

Ｏ３＋ＯＨ
－→ＨＯ－２ ＋Ｏ２，ｋ＝７０（ｍｏｌ／Ｌ）

－１·ｓ－１，

（１）
Ｏ３ ＋ＨＯ

－
２ →· ＯＨ ＋Ｏ

－
２·＋Ｏ２，ｋ＝２８×

１０６（ｍｏｌ／Ｌ）－１·ｓ－１， （２）
Ｏ３＋Ｏ

－
２·→Ｏ

－
３·＋Ｏ２，ｋ＝１６×１０

９（ｍｏｌ／Ｌ）－１·ｓ－１，
（３）

Ｏ－３·＋Ｈ
＋
ｋ＋

ｋ－
ＨＯ３·，ｋ＋＝５×１０

１０（ｍｏｌ／Ｌ）－１·ｓ－１，

ｋ－＝３３×１０
２ｓ－１， （４）

ＨＯ３·→·ＯＨ＋Ｏ２，ｋ＝１４×１０
５ｓ－１， （５）

·ＯＨ＋Ｏ３→ ＨＯ２·＋Ｏ２，ｋ＝１×１０
８ ～２×

１０９（ｍｏｌ／Ｌ）－１·ｓ－１． （６）
反应式（１）是臭氧在水中分解的限速步骤，

每３分子的臭氧分解可以生成两分子的羟基自由
基．由反应式（６）可以看出，羟基自由基和水中臭
氧分子的反应速度非常快．由于去离子水中可消
耗羟基自由基的物质的量非常少，水中臭氧的消

耗主要来源于臭氧分解生成的羟基自由基，如果

能抑制这种消耗就能显著降低臭氧在去离子水中

的分解速度．同理，如果引入羟基自由基捕获剂使
催化臭氧在水中分解的速度明显降低，则表明催

化过程生成了羟基自由基（·ＯＨ）．
叔丁醇是一种典型的·ＯＨ淬灭剂［１８］，它与

·ＯＨ的反应速率常数为５×１０８（ｍｏｌ／Ｌ）－１·ｓ－１，
在溶液中可以快速地与·ＯＨ发生反应，并且反
应后不产生·ＨＯ２和·Ｏ

－
２，相当于臭氧分解链反

应的终止剂，而与臭氧基本不发生反应．因此，通
过考察叔丁醇的影响可以间接地判断反应是否遵

循·ＯＨ机理．
　　实验考察了２３℃、初始 ｐＨ值６８６，叔丁醇
质量浓度为１０ｍｇ／Ｌ，原水中臭氧的初始质量浓
度０．６ｍｇ／Ｌ条件下，水中臭氧分解和浮石催化水
中臭氧分解效果，并进行ｌｎ（［Ｏ３］ｔ／［Ｏ３］０）－ｔ的
拟合，结果如图 ４所示．由图３、４可以看出，加入
叔丁醇后水中臭氧分解和浮石催化臭氧分解速率

常数分别降低２９％和４５２％，对浮石催化水中
臭氧分解抑制效果尤为明显．因此，根据实验数据
得出结论，浮石促进水中臭氧分解，并在分解过程

中生成了羟基自由基．
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图４　叔丁醇存在水中臭氧的ｌｎ（［Ｏ３］ｔ／
［Ｏ３］０）－ｔ拟合图

２３　热处理温度对臭氧分解的影响
考察了２３℃、反应２０ｍｉｎ，催化水中臭氧分

解效果，其中原水中臭氧的初始质量浓度为

０６ｍｇ／Ｌ，结果如图 ５所示．可以看出，浮石催化
臭氧分解，随浮石催化剂处理温度的升高，水中臭

氧分解率降低．浮石热处理温度由６０℃提高到
４００℃，催化臭氧分解速率常数由００５９２减少到
００４５３，降低了２３５％．
　　非均相催化臭氧化工艺中催化剂催化水中臭
氧分解的能力与其表面性质直接相关［１９］．表面羟
基是与臭氧分子直接接触的表面物种，因此，了解

表面羟基的密度和状态有助于理解催化剂催化臭

·５３·第１０期 袁磊，等：浮石催化水中臭氧分解研究



氧分解的活性．由图２可以看出，随催化剂热处理
温度的升高，催化剂表面羟基缩合失水．温度由
６０℃提高到 ４００℃，浮石表面羟基密度由
０２７ｍｍｏｌ／ｇ减少到００５ｍｍｏｌ／ｇ，降低８１４％．
因此，随浮石催化剂热处理温度升高，催化水中臭

氧分解能力降低，是由于浮石表面羟基缩合、失去

表面羟基所致．浮石催化剂表面羟基密度与水中
臭氧分解效率成正相关．因此，可以推断浮石催化
水中臭氧分解起主要作用的是催化剂的表面

羟基．
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图５　热处理温度对臭氧分解的影响

２４　溶液ｐＨ值对催化臭氧分解的影响
溶液ｐＨ值是影响水中臭氧分解的重要因

素，臭氧分解程度与 ＯＨ－质量浓度关系密切，
ＯＨ－质量浓度越大，臭氧越容易进行分解反应产
生·ＯＨ（反应式（１）～（６））．为了研究表面电荷
状态对催化水中臭氧分解的影响，以浮石为催化

剂考察其在不同 ｐＨ条件下的催化活性，结果如
图 ６．实验考察了２３℃、单独臭氧分解和浮石催
化水中臭氧分解效果，其中原水中臭氧初始质量

浓度为０６ｍｇ／Ｌ．可以看出，单独臭氧和浮石催
化臭氧分解率随ｐＨ值增大而提高．当溶液ｐＨ值
在５０１～６８６时浮石表现出较强臭氧分解能
力．溶液中催化剂通过水 －催化剂界面接触水中
的臭氧分子，水中催化剂催化臭氧分解的能力与

其表面性质有直接关系．表面零质子电荷点 ｐＨｐｚｃ
（ｐｏｉｎｔｏｆｚｅｒｏｃｈａｒｇｅ）是指催化剂表面电荷为零
时的 ｐＨ值［２０］，与催化剂本身的结构组成有关．
当溶液ｐＨ值接近催化剂的 ｐＨｐｚｃ时，催化剂表面
基本是中性状态，即此时由质子平衡达到表面正

负电荷总量基本相等．若溶液的 ｐＨ值与催化剂
的ｐＨｐｚｃ有所差别，催化剂在水中表面电荷状态会
发生变化，呈现质子化 （ｐＨ ＜ｐＨｐｚｃ）或去质子
化 （ｐＨ＞ｐＨｐｚｃ）状态，即

ＭｅＯＨ＋Ｈ＋ＭｅＯＨ＋２，
ＭｅＯＨ＋ＯＨ－ＭｅＯ－＋Ｈ２Ｏ．

　　溶液ｐＨ≈ ６２２（ｐＨｐｚｃ）时，浮石具有较强的
催化分解水中臭氧能力．溶液 ｐＨ＝３０１时，浮石
没有表现出较强催化活性，这可能是因为在酸性

条件下浮石表面被较强质子化，由于臭氧分子的

亲电特性，不易吸附到催化剂表面，抑制浮石参与

催化反应．而当溶液ｐＨ＝８９３时，溶液中ＯＨ－与
浮石产生竞争反应，而ＯＨ－与臭氧结合促使其分
解产生自由基的概率和能力远大于催化剂表面对

臭氧的吸附催化分解，所以，催化活性也受到一定

抑制，但溶液中 ＯＨ－增加，臭氧分解速度相对加
快．因此，可以肯定只有—ＯＨ状态的表面可以引
发臭氧生成羟基自由基，—Ｏ－和—ＯＨ２

＋状态的

表面都没有这种活性．
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图６　溶液ｐＨ值对催化臭氧分解的影响

２５　催化臭氧分解引发·ＯＨ机理的探讨
ＸＲＦ分析表明，实验用浮石催化剂的主要化

学成分为二氧化硅和金属氧化物．由此，推测促进
水中臭氧分解的是浮石表面金属氧化物的表面羟

基．金属氧化物中的表面羟基可以分为两类：一类
是催化剂本身结构中的表面羟基；另一类是由于

水合作用在催化剂表面形成的一层羟基．酸碱滴
定测得浮石表面羟基密度为０２７ｍｍｏｌ／ｇ．将浮
石作为催化剂放入溶液中进行催化臭氧化反应

时，浮石表面羟基成为臭氧分解的活化中心，由于

臭氧自身结构特点与催化剂表面羟基形成配位键

和氢键，形成五元环结构．催化剂表面羟基作用于
此时臭氧分子，共价键扭曲松弛，分解生成氧分

子，同时在浮石表面形成活性物质—ＨＯ２
－，

—ＨＯ２
－再与臭氧分子结合生成Ｏ３

－·和 ＨＯ３·，
ＨＯ３·进一步分解生成 ＨＯ·；催化剂表面的
—Ｏ２

－·结合臭氧产生Ｏ３
－·和 Ｏ２，同时发生脱

附，表面形成空穴重新结合水分子生成—Ｈ２Ｏ，
Ｏ３

－·和—Ｈ２Ｏ反应生成 ＨＯ３·，催化剂表面重
新形成羟基，完成一个反应循环．在此反应链中有
３分子臭氧参与反应生成两分子羟基自由基，分
解生成的羟基自由基从催化剂表面扩散，完成在
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固液界面分解臭氧生成羟基自由基，并向溶液体

系氧化传递过程．分散到溶液中的高氧化性羟基
自由基进而氧化水中污染物．

３　结　论
１）浮石能显著提高水中臭氧的分解速率，并

生成羟基自由基．
２）浮石表面金属氧化物羟基是分解水中臭

氧的活性中心，表面羟基密度与水中臭氧分解率

成正相关．
３）随溶液 ｐＨ值升高，浮石催化水中臭氧分

解率升高，浮石的零电荷ｐＨ值 （ｐＨｐｚｃ）决定了特
定水溶液ｐＨ值时的表面电荷状态，当水溶液中
的浮石表面接近零电荷时，浮石催化水中臭氧分

解活性最强．
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