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摘　要　针对传统类 Fenton法需在低 pH范围内反应的问题，通过正交实验对以铜基为核心 Cu/Zn催化剂的化学

共沉淀法制备工艺进行了优化，并用 XRD、SEM、BET和 XPS等测试手段对优选出的催化剂进行了表征；采用

单因素分析法考察了优化出的 Cu/Zn非均相 Fenton催化剂对环丙沙星 (CIP)的催化降解效果，并对 CIP的催化降

解中间产物进行了检测，由此提出了可能的降解路径。结果表明：Cu/Zn金属盐摩尔比是影响 Cu/Zn催化剂催

化降解 CIP的主要因素。优化制备的 Cu/Zn催化剂主要组分是 CuO，对环丙沙星具有较高的催化活性。在

CIP浓度为 20 mg·L−1、Cu/Zn催化剂投加量为 3.0 g·L−1、H2O2 投加量为 149.55 mmol·L−1、pH为 5.0的条件下，反

应 90 min时 CIP降解率达 95.0%。所制备的 Cu/Zn非均相 Fenton催化剂能在 pH为 3.0~7.0下保持较好的催化反应

活性，且氧化剂 H2O2 在反应体系中可达 86.0%的利用率。Cu/Zn催化剂具有良好的稳定性和较低的金属离子浸

出浓度。通过 LC-MS分析，检测出了 CIP的 4种催化降解中间产物，并且发现 CIP是从·OH攻击哌嗪环开始降

解的。以上结果可为进一步探索 Cu/Zn非均相芬顿催化剂降解其他类似目标污染物性能影响提供参考。

关键词　非均相 Fenton；正交实验；Cu/Zn催化剂；CIP；降解机理 

  
环丙沙星 (ciprofloxacin，CIP)是一种典型的喹诺酮类抗生素，其具有喹诺酮和哌嗪环结构 [1]。

CIP在医学上有抗菌性强，能用来预防畜禽疾病和感染引起的人为性疾病 [2]，其广泛使用对微生

物、植物、动物和人类健康构成潜在威胁，破坏原有环境的生态平衡 [3-4]。目前，抗生素类废水处

理技术主要有生物法、物理法，化学法等 [5]。但由于抗生素类废水具有杀菌性强的特点，不易被生

物降解，物理法也只能对污染物进行转移，不能对其彻底去除 [6]。因而，寻求高效彻底的治理工艺

成为研究热点。

传统 Fenton法在处理难降解、有毒有害有机物方面具有独特优势 [7]，但其在发挥优势的同
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时，自身也存在许多缺陷：需在较低 pH下 (<4.0)反应，催化剂难分离而无法重复利用；反应体系

中外加铁离子会造成溶液色度的增加，且反应后要重新调节 pH。这不仅增加了处理成本，还会生

成铁泥，给污水处理造成不便 [8]。为了能在更宽的 pH范围下提升 Fenton活性，充分分离、回收和

循环利用催化剂，众多研究已趋于非均相 Fenton反应 [9]。非均相 Fenton反应体系具有反应条件温

和，操作简单，对降解物无选择性，且有处理效率高等优点而被广泛使用 [10]。但非均相铁基芬顿

体系在非酸性条件下具有易丧失芬顿活性的缺陷 [11]，故诸多研究者已开始关注其他具有芬顿活性

的金属离子。有研究发现，金属离子在 pH为 5.5~9.5时，类芬顿活性顺序为 Cu(Ⅱ)>Cr(Ⅲ)>Co(Ⅱ)>
Fe(Ⅲ)>Mn(Ⅱ)>Ni(Ⅱ)，Cu(Ⅱ)/H2O2 体系产生羟基自由基 (·OH)能力最强 [12]。Zn2+与 Cu2+有相近离子

尺寸和电子环境，且具有 Fenton催化活性，因此，添加 Zn2+与 Cu2+发挥双金属间协同作用，可以

提高催化剂的活性，同时可减少金属离子溶出[13]。

本研究采用化学共沉淀法制备以 Cu为核心元素、掺杂 Zn元素的非均相铜基催化剂，通过正

交实验研究了 Cu/Zn金属盐投加比例、模板剂葡萄糖添加量、反应液 pH、焙烧温度等因素对催化

剂催化降解 CIP的影响；利用 XRD、SEM、BET、XPS等表征手段对优选出的 Cu/Zn催化剂进行分

析表征，探讨了 Zn掺杂元素对 Cu/Zn催化剂的催化性能影响；考察了 Cu/Zn催化剂投加量、

H2O2 投加量、溶液初始 pH等对 CIP的最优条件，同时研究了反应体系的 H2O2 消耗量和·OH生成

量，最后探讨了非均相铜基催化剂对 CIP的降解机理。 

1    材料与方法
 

1.1    试剂与仪器

CIP标准品，购自阿拉丁；乙腈 (HPLC)、甲酸 (HPLC)、无水乙醇 (AR)均购自天津市科密欧化

学试剂有限公司；硝酸铜、硝酸锌、硫酸钛、硫酸、邻苯二甲酸氢钾、香豆素、磷酸二氢钾、氢

氧化钠、30% H2O2、无水葡萄糖均为分析纯，购自国药集团化学试剂有限公司。

高效液相色谱仪 (LC1100，美国安捷伦)；扫描电子显微镜 (SU-8010，日本日立)；X射线衍射

仪 (XRD-6100，日本岛津 )；BET(Quantachrome Instruments Quadrasorb EVO，美国 )；XPS(ESCALAB

250Xi，美国赛默飞世尔科技公司)；ICP-MS(ThermoFisher X SERIESⅡ，美国)；LC-MS(waters 2996，

waters micromass-ZQ，美国)；马弗炉 (德国 Nabertherm)；电热恒温鼓风干燥箱 (DHG-92468，上海精

宏实验设备有限公司)；原子荧光光谱仪 (AF-640)；pH计 (STARTER5000，美国奥豪斯)；多头磁力

加热搅拌器 (HJ-4，常州国华电器有限公司)；三频数控超声波清洗器 (KQ-500VDE，昆山市超声仪

器有限公司)。 

1.2    非均相铜基催化剂的制备

1)非均相铜基催化剂的制备。分别称取一定量 Cu(NO3)2·3H2O和 Zn(NO3)2·6H2O，溶解到 100 mL

蒸馏水中，将双金属盐混合液搅拌 10 min至其溶解均匀，加入模板剂无水葡萄糖。在持续搅拌的

同时，将 3.33 mol·L−1 的 NaOH逐滴加到混合液中，控制悬浊液 pH，将得到的沉淀液继续搅拌 20 min

后超声 10 min，在室温下静置 3 h，使用无水乙醇和蒸馏水离心洗涤至上清液为中性，将离心洗涤

后的样品在 60 ℃ 下干燥 12 h。最后将烘干研磨后的样品分别在 300、500、700 ℃ 的马弗炉里煅烧

2 h，制得的非均相铜基催化剂。

2)正交实验方案设计。实验过程中发现制备出催化性能较优的催化剂受到多种实验条件的影

响。因此，利用正交实验探讨了非均相铜基催化剂制备过程中的 Cu/Zn金属盐摩尔比、模板剂葡

萄糖添加量、反应液 pH、焙烧温度等条件对制备出的催化剂催化降解 CIP的影响，正交实验条件

如表 1所示。 
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1.3    实验方法

以优选出的 Cu/Zn催化剂与 30%H2O2 进行

非均相 Fenton反应降解 CIP。在室温下，准确

移取浓度为 20 mg·L−1 的 CIP溶液 100 mL至 250
mL锥形瓶中，用 NaOH溶液或稀 H2SO4 调节

pH。加入适量 Cu/Zn催化剂，吸附平衡后加入

30% H2O2，控制搅拌速度为 250 r·min−1，每隔

15  min取 样 ， 经 0.22  μm滤 膜 过 滤 后 ， 用

HPLC测定反应液中 CIP的剩余浓度。实验结

果均通过 3次平行实验取平均值。 

1.4    分析方法

1) CIP的 HPLC分析。CIP浓度检测采用 LC1100高效液相色谱仪。色谱分离条件为 Promosil
C18色谱柱 (4.6 mm×150 mm，5 μm)，流动相为乙腈：0.2%甲酸水溶液=17∶83，检测波长为 277 nm，

流速为 1 mL·min−1，色谱柱温度为 30 ℃，进样量设定为 20 μL。
2) H2O2 消耗量测定。取经 0.22 μm滤膜过滤后的上清液 1 mL置于 25 mL具塞比色管中，将

1 mL的 0.1 mol·L−1 的 Ti(SO4)2 溶液、1 mL的 2 mol·L−1 的 H2SO4 溶液依次加入比色管中，然后准确

加入去离子水 10 mL，充分振荡，显色 5 min后在 400 nm处测其吸光度 [14]，得到 H2O2 浓度与吸光

度的标准曲线为 y=0.011 5x+0.708 8(R2=0.998 6)，其中 x 为 H2O2 浓度，y 为吸光度。

3) ·OH产生量测定。采用荧光光谱法测定。以香豆素作为探针分子，捕获·OH生成具有强大

荧光特性的 7-羟基香豆素。将 pH为 7.2的缓冲液 0.5 mL和 0.1 mol·L−1 香豆素溶液 50 mL混合均

匀，分别取不同时刻反应液 5 mL与上述溶液混合，置于封闭空间中，用紫外灯照射及磁力搅拌

5  min后，置于荧光光谱仪测量其荧光度，由标准曲线得出反应体系 ·OH的浓度 (C·OH=1.58×
I460 mmol·L−1[10])。荧光检测的激发波长为 345 nm，

发射波长为 460 nm，积分时间为 1 s。
4) LC-MS分析。采用 LC-MS检测中间产

物：C18色谱柱 (安捷仑 poroshell  120  EC-C18
2.7 μm 4.6 mm×100 mm)。流动相为乙腈/0.2%甲

酸水溶液=17∶83，离子源是大气压电离源，流

速1 mL·min−1，进样杆温度为35 ℃，DAD检测器，

高分辨质谱为 ESI源 (Q-Exactive Thermofishe)。 

2    结果与讨论
 

2.1    正交实验

表 2显示了正交实验结果。在室温下，当

CIP浓度为 20 mg·L−1、溶液初始 pH为 5.0、催

化剂投加量为 3.0 g·L−1 时，在吸附平衡 30 min
后 投 加 H2O2 为 149.55  mmol·L−1 条 件 下 反 应

60 min。由表 2可知，A是影响催化降解 CIP
的主要因素，其次是 B，再次是 C，而 D影响

最小，制备非均相铜基催化剂的最佳方案：

A为 10∶3、B为 0.02 mol、C为 5.0、D为 700 ℃。

后续所有实验的催化剂均采用此条件下所制

表 1    正交实验因素及水平

Table 1    Factors and levels of orthogonal experiment

水平

因素

A(Cu/Zn
金属盐摩尔比)

B(模板剂添

加量)/(mol·L−1)
C(反应液

pH)
D(焙烧

温度)/℃

1 10∶1 0.01 3.5 300

2 10∶2 0.02 5.0 500

3 10∶3 0.03 7.0 700

表 2    正交实验结果与极差分析

Table 2    Results of the orthogonal experiment and
range analysis

实验号
因素

CIP降解率/%
A B C D

1 1 1 1 1 82.3

2 1 2 2 2 91.0

3 1 3 3 3 65.4

4 2 1 2 3 77.2

5 2 2 3 1 56.6

6 2 3 1 2 22.1

7 3 1 3 2 69.3

8 3 2 1 3 87.4

9 3 3 2 1 84.5

K1j 79.57 76.27 63.93 74.47

K2j 51.97 78.33 84.23 60.80

K3j 80.4 57.33 63.77 76.67

Rj 28.43 21.00 20.46 15.87
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备，并命名为 Cu/Zn催化剂。 

2.2    催化剂的表征

1) XRD分析。图 1为化学共沉淀法制备

Cu/Zn催化剂的 XRD图。由图 1可知，催化剂

在 2θ 为 32.508°、 35.543°、 38.708°、 48.716°、
53.49°、 58.27°、 61.35°、 66.57°、 68.12°等位置

出现的特征衍射峰与 CuO(PDF NO.48-1 548)相
一致，分别对应 CuO的 (110)、 (11-1)、 (111)、
(20-2)、 (020)、 (202)、 (11-3)、 (31-1)、 (220)晶
面 [15]，这表明所制备的 Cu/Zn催化剂主要成分

为 CuO。

2) SEM分析。图 2为 Cu/Zn催化剂的 SEM
图。由图 2可见，催化剂大部分是由直径约 50 nm
的小椭圆形颗粒构成，也有小部分颗粒粒径达

到 200 nm，整个样品颗粒均匀分布。由图 2(a)
可知，当放大倍数为 15 000时催化剂出现小部

分片状团聚，小颗粒之间连接不紧密，狭缝孔

明显。由图 2(b)可知，当放大倍数为 60 000
时催化剂表面附着有小白点形式的微小纳米颗

粒。分析其可能原因是，在模板剂葡萄糖的作用下，形成了良好的胶束，使添加的元素 Zn能够附

着于材料表面[16]，加速了铜基催化剂的协同作用。

3) BET分析。图 3为 Cu/Zn催化剂的 N2 吸附-脱附等温线和孔结构分布图。根据国际纯粹与应

用化学联合会的分类标准，Cu/Zn催化剂的吸附等温线属于Ⅲ类，吸附等温线显示了催化剂具有介

孔结构。由图 3还可以看到，催化剂的 N2 吸附-脱附等温线出现了明显的狭长 H3型滞后环。滞后

环的吸附分支在相对高压力下没有明显的极限吸附量，且吸附量随压力增加而呈递增趋势，可能

是裂隙孔或堆积孔，而这多出现在有狭长裂口孔状结构的片层材料里，即颗粒堆积而形成的狭缝

 

图 1    Cu/Zn 催化剂的 XRD 图

Fig. 1    XRD pattern of Cu/Zn catalyst

 

图 2    Cu/Zn 催化剂的 SEM 图

Fig. 2    SEM images of Cu/Zn catalyst

 

图 3    Cu/Zn 催化剂的 N2 吸附/解吸等温线及孔径分布

Fig. 3    N2 adsorption/desorption isotherms and pore size distribution of Cu/Zn catalyst
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孔，这与催化剂的 SEM图 (图 2(a))相吻合[17]。Cu/Zn催化剂孔径分布曲线图进一步说明了材料是均

匀的介孔材料，孔径大小大部分位于 2~8 nm。

Cu/Zn催化剂的比表面积为 0.739 m2·g−1、总孔容为 0.003 cm3·g−1、中孔孔容为 0.002 9 cm3·g−1、
平均孔径为 3.414 nm，属于中孔。

4) XPS分析。图 4为 Cu/Zn催化剂的 XPS图。图 4(a)为 Cu/Zn催化剂全谱扫描图，说明了催化

剂中存在 Cu、Zn、O、C的 4种元素。其中，图 4(b)在结合能为 934 eV的 Cu2p3/2 轨道峰拟合成结

合能为 933.57 eV的还原态 Cu+和结合能为 935.06 eV的氧化态 Cu2+，通过计算可得，Cu+/Cu2+值为

3.39[18]。这说明催化剂中含量较多的 Cu+可催化 H2O2 分解产生·OH，而存在的 Cu2+可与 H2O2 反应生

成 Cu+，达到 Cu+/Cu2+高效循环，其反应方程如式 (1)~式 (3)所示。

Cu++H2O2→ Cu2++ ·OH (1)

H2O2+ ·OH→ HO2 ·+H2O (2)

Cu2++HO2· → Cu++H++O2 (3)

图 4(c)为 Zn元素在结合能为 1 021.5 eV和 1 045.0 eV位置出现的 2个峰，分别对应 Zn2p3/2 和

Zn2p1/2，表明锌元素以 Zn2+形式与 O结合，在催化剂表面有 ZnO存在，少量的 Zn掺杂能够调控表

面氧空穴从而间接影响·OH的产生 [19-20]。图 4(d)为 O1s轨道峰，结合能为 530.1 eV为晶格氧，其能

 

图 4    Cu/Zn 催化剂的 XPS 图

Fig. 4    XPS spectra of Cu/Zn catalyst
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够使金属氧化物被还原较高价态，从而促进氧化还原反应进行；532.5 eV处的峰为表面氧，表面氧

可以吸附氧气从而捕捉电子产生更多的·OH，达到降解 CIP的目的[19]。 

2.3    Cu/Zn 催化剂与 Cu 催化剂降解效果对比

图 5为相同条件下制备的 Cu/Zn催化剂和

Cu催化剂对 CIP催化降解效果对比。实验条

件：室温下，当 CIP浓度为 20 mg·L−1、溶液初

始 pH为 5.0、催化剂投加量为 3.0 g·L−1 时，在

吸附平衡 30 min后投加H2O2 为 149.55 mmol·L−1。

由图 5可知，反应 120 min时，Cu/Zn催化剂

和 Cu催化剂对 CIP的降解趋于缓慢，降解率

分别为 95.0%和 81.9%；从整个反应过程看，

反应进行 30 min时，Cu/Zn催化剂对 CIP的降

解率为 80.6%，而 Cu催化剂仅降解 63.7%的

CIP。结果表明，与 Cu催化剂相比，在掺杂 Zn
元素后的 Cu/Zn催化剂不仅引入了新的活性位

点，且双金属可协同活化 H2O2 会产生更多的

·OH，可显著提高对 CIP的催化降解性能。 

2.4    Cu/Zn 催化剂催化降解 CIP 的影响因素

1) Cu/Zn催化剂投加量的影响。在室温下，当 CIP浓度为 20 mg·L−1、溶液初始 pH为 5.0时，

Cu/Zn催化剂投加量分别为 0.5、1.0、2.0、3.0 g·L−1，吸附平衡后投加 H2O2 为 149.55 mmol·L−1，在

此条件下考察催化剂投加量对 CIP降解效果 (图 6)。由图 6可知，催化剂吸附量在 10.0%~20.0%，

反应体系中 CIP的降解率随着催化剂投加量的增加而呈递增趋势。当反应时间为 15 min时，明显

发现催化剂投加量为 3.0 g·L−1 对 CIP的降解效果最佳 (70.5%)，其降解率约为投加量 0.5 g·L−1 的

7倍，投加量 1 g·L−1 的 2.8倍，投加量 2 g·L−1 的 1.75倍；当反应时间为 60 min时，催化剂投加量为

3.0 g·L−1 时对 CIP的降解率达 92.0%，而当其投加量为 2.0、1.0、0.5 g·L−1 时的降解率分别为 77.6%、

48.5%、24.6%；当反应时间为 90 min时，催化剂投加量为 3.0 g·L−1 和 2.0 g·L−1 时，其对 CIP的降解

率分别为 95.0%和 87.0%，而投加量为 1.0 g·L−1 和 0.5 g·L−1 时对 CIP的降解率为 60.0%和 35.0%。这

说明随着催化剂投加量的增加，提供了更多的

表面活性位点，可以在短时间内与 H2O2 反应

生成更多的 ·OH，加速了氧化降解 CIP。此后

继续增加反应时间，催化剂投加量为 3.0 g·L−1

对 CIP的降解率不变。因此，选择催化剂投加

量为 3.0 g·L−1 时，在 90 min内 CIP可完成催化

降解。

2) H2O2 投加量的影响。非均相 Fenton反

应的基本原理是催化剂与 H2O2 产生 ·OH来对

目标污染物进行氧化降解，因此，H2O2 投加量

将会直接影响到·OH的产生速率，进而影响降

解 CIP的效率 [21]。在室温下，反应器中 CIP浓

度为 20 mg·L−1，调节溶液初始 pH为 5.0，投加

Cu/Zn催化剂为 3.0 g·L−1，吸附平衡后 H2O2 投加

 

图 5    不同催化剂对 CIP 降解效果的影响

Fig. 5    Effect of different catalysts on the degradation of CIP

 

图 6    Cu/Zn 催化剂投加量对 CIP 降解效果的影响

Fig. 6    Effect of Cu/Zn catalyst dosage on
the degradation of CIP
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量分别为49.85、99.70、149.55、199.40 mmol·L−1，

在此条件下考察 H2O2 投加量对 CIP降解效果

(图 7)。由图 7可知，CIP的降解率在 30 min内

随 H2O2 投加量的增加而增大；但随着反应时间

继续增加 (>30 min)，投加量为 199.40 mmol·L−1

对 CIP的 降 解 率 迅 速 放 缓 ， 低 于 投 加 量 为

149.55 mmol·L−1 的降解率。反应体系在 30 min
内均能大部分的降解 CIP是由于催化剂能与足

量的 H2O2 反应，短时间内产生大量的 ·OH来

降解 CIP；但当投加量提高到 199.40 mmol·L−1

且反应时间大于 30 min后，因 H2O2浓度过大会

与·OH反应生成氧化能力小得多的 HO2·，甚至

还会使 H2O2 无效分解为 H2O和 O2
[22]。因此，

本实验选择 H2O2 投加量为 149.55 mmol·L−1。

3)溶液初始 pH的影响。在室温下，反应

器 中 CIP浓 度 为 20  mg·L−1， 调 节 溶 液 初 始

pH分别为 3.0、5.0、7.0、9.0、11.0，Cu/Zn催

化剂投加量为 3.0 g·L−1，吸附平衡后分别投加

H2O2 为 149.55 mmol·L−1，在此条件下考察溶液

初始 pH对 CIP降解效果 (图 8)。由图 8可知，

pH为 3.0、5.0的反应体系时，CIP降解曲线差

异较小，说明这 2种反应体系中 CIP降解率较

为一致。但由图 8中也可以看出，随着 pH增

大，CIP的降解率呈降低趋势。当反应时间为

90 min时， pH为 3.0、 5.0、 7.0、 9.0和 11.0各

反应体系对 CIP降解率分别为 93.2%、95.0%、

82.3%、69.4%、45.2%。这是因为反应体系 pH>7.0时影响了 CIP的水解形态，导致其降解率会显著

降低，且 H2O2 也容易分解成 O2 和 H2O，导致其生成·OH速率降低 [23]；继续增加反应时间，pH为

3.0、5.0的反应体系对 CIP降解率趋于不变，而 pH为 7.0、9.0和 11.0反应体系的降解率分别为

86.4%、76.2%、50.6%。由于不同的目标污染物降解有各自特定的 pH，但与传统 Fenton法相比，本

实验结果说明了 Cu/Zn催化剂能在 pH为 3.0~7.0时达到较好降解率。考虑到实际应用的可行性，选

择溶液初始 pH为 5.0。 

2.5    降解过程 H2O2 的消耗量与·OH 产生量

为了分析反应体系中 H2O2 消耗量及·OH产生量，采用钛盐分光光度法测定了反应体系 H2O2 消

耗量，以香豆素作为探针，使用荧光光度法测定了体系中·OH的产生量。在室温下，CIP浓度为

20  mg·L−1、溶液初始 pH为 5.0、催化剂 Cu/Zn投加量为 3.0  g·L−1、吸附平衡后 H2O2 投加量为

149.55 mmol·L−1 的条件下，分析降解过程中 H2O2 的消耗量和·OH产生量 (图 9)。由图 9可知，在反

应 30 min时，H2O2 实际消耗了 63.0%，即消耗了 94.2 mmol·L−1 的 H2O2，此刻产生了 81.0 mmol·L−1

的 ·OH，H2O2 利用率达到 86.0%；当反应 60  min时，H2O2 实际消耗了 81.0%，即消耗了 121.1
mmol·L−1 的 H2O2，此刻产生了 74.0 mmol·L−1 的·OH，H2O2 利用率达到了 61.1%。由图 7可知，当反

应体系进行到 60 min时，CIP的降解率已达 92.0%，即此时反应体系中 H2O2 消耗 81.0%就能去除大

 

图 7    H2O2 投加量对 CIP 降解效果的影响

Fig. 7    Effect of H2O2 dosage on the degradation of CIP

 

图 8    溶液初始 pH 对 CIP 降解效果的影响

Fig. 8    Effect of initial pH of solution on
the degradation of CIP
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部分的 CIP，而反应体系继续进行时 (>60 min)
还有 H2O2 消耗及·OH产生是为了降解 CIP的中

间产物，使其最终降解为 CO2 和 H2O等。传

统 Fenton反应体系能达到 10%~60%的 H2O2 利

用率，而本实验最大能达到 86.0%的 H2O2 利用

率，这说明本研究制备的 Cu/Zn催化剂在反应

体系中能高效催化 H2O2 产生·OH，从而可快速

地降解 CIP。 

2.6    Cu/Zn 催化剂的稳定性

反应过程中金属离子的溶出是评价催化剂

稳定性的一个重要因素。通过 ICP-MS分析反

应进行到 30、60、90、120 min时体系中金属

离子溶出浓度，不同反应时溶出总铜浓度几乎

保持不变，稳定在 2.6~2.9 mg·L−1，这显著低于已有研究 [24] 中高达 17~200 mg·L−1 的总铜浓度；溶出

锌离子浓度未检出。这可能是因为 Cu/Zn催化剂经过高温焙烧后晶粒粒径变小，其比表面积增

大，CuO与 ZnO协同作用增强，使催化剂的稳定性提高，故不易于溶出 [25]。上述结果表明，

Cu/Zn催化剂具有良好的稳定性，在反应过程中金属离子的溶出量较低。 

2.7    CIP 降解机理

NO−3 NH+4

Cu/Zn催化剂与 H2O2 反应产生具有强氧化

性的 ·OH，其通过攻击 CIP导致化学键的断

裂，从而生成短链羧酸，最终降解为 CO2、

H2O、 、 等。在 CIP氧化过程中，通过

LC-MS谱图 (30 min)检测出 4种中间降解产物

(A1、A2、A3、A4)，其详细检测结果见表 3。
根据 HPLC实验结果可知，CIP出峰时间 tR 为

1.68 min，m/z 为 332，其主要质谱特征碎片为

m/z=314 (对应于 CIP的 1个 H2O损失)、m/z=288
(对应于 CIP的 COO—损失)、且还出现了含量

较少的 m/z=245 (对应于 CIP的哌嗪环断裂 )和
m/z=231 (对应于环丙基环脱落)[26]。

基于表 3提出的合理降解路径是：官能团的可氧化次序为哌嗪环>苯环>吡啶酮环 [27]，结合

AN等 [28] 对 CIP分子前线电子密度的计算，且哌嗪环是 CIP分子结构的活性中心，因此，CIP的氧

化分解主要发生在哌嗪环上；CIP的哌嗪环被·OH攻击导致 C—C键断裂，即哌嗪环开环，之后继

续被·OH氧化并醛基化，生成双醛基衍生物，该物质上的醛基易被·OH氧化，损失一个甲醛后生

成 A2[29]；A2的 N1在损失了仲胺氮基后生成 A3；产物 A4为 CIP中哌嗪环侧链被完全氧化，最后

只剩下氨基，是被·OH多次攻击的结果 [30]；A4经过 C—F键的断裂和进一步氧化转化成 A1，最终

A1在持续攻击下而被完全矿化成 CO2 和 H2O等小分子物质，CHONG等 [31] 也报道了相似的 CIP降

解路径。

根据以上结果，在 Cu/Zn与 H2O2 反应体系中 CIP可能存在的降解路径如图 10所示。

  

表 3    CIP 降解产物 LC-MS 检测结果

Table 3    LC-MS detection results of CIP
degradation products

可能物质 出峰时间/min 质荷比 m/z 化学式

CIP 1.680 332 C17H18FN3O3

A1 1.462 236 C13H12N2O3

A2 3.382 334 C16H16FN3O4

A3 3.556 291 C14H11FN2O4

A4 3.731 263 C13H11FN2O3

 

图 9    H2O2 消耗量与·OH 产生量

Fig. 9    H2O2 consumption and OH production
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3    结论

1) Cu/Zn催化剂主要是由 CuO组成的介孔材料，具有较好的结晶度及均匀的颗粒状表面形

貌，比表面积为 0.739 m2·g−1、总孔容为 0.003 cm3·g−1、中孔孔容为 0.002 9 cm3·g−1、平均孔径为 3.414 nm。

2)采用浓度为 20 mg·L−1 的 CIP作为目标污染物，在初始溶液 pH为 5.0、催化剂投加量为

3.0 g·L−1、H2O2 投加量为 149.55 mmol·L−1 最适条件下，Cu/Zn催化剂具有良好的催化性能；在反应

进行到 30 min时，产生了 81.0 mmol·L−1 的 ·OH，H2O2 利用率可达 86.0%；当反应时间为 90 min时

对 CIP的降解率为 95.0%；Cu/Zn催化剂具有良好的稳定性。

3) Cu/Zn催化剂能在 pH为 3.0~7.0时保持较好的非均相 Fenton反应效果，解决了传统 Fenton催

化剂在非酸性条件下催化活性较低的局限。

C16H16FN3O4

C13H11FN2O3

4)在 CIP氧化 30 min时，通过 LC-MS检测出 4种中间降解产物 (A1、A2、A3、A4)，其出峰时

间分别为 1.462、3.382、3.556、3.731 min，其对应的化合物分子式分别为 C13H12N2O3、 、

C14H11FN2O4、 。
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Abstract     Aiming  at  the  problem  of  the  traditional  Fenton  reaction  occurringwithin  the  low  pH  range,  the
preparation  process  of  the  chemical  coprecipitation  method  using  copper  as  the  core  Cu/Zn  catalyst  was
optimized through orthogonal  experiments,  and the optimized catalyst  was characterized by XRD, SEM, BET
and  XPS.  The  degradation  effect  of  ciprofloxacin  (CIP)  by  this  Cu/Zn  heterogeneous  Fenton  catalyst  was
investigated  through  the  single  factor  analysis,  the  corresponding  catalytic  degradation  intermediates  of  CIP
were detected and the possible degradation pathways were proposed. The experimental results showed that the
molar  ratio  of  Cu/Zn  metal  salt  was  the  major  factor  affecting  the  catalytic  degradation  of  CIP  by  the  Cu/Zn
catalyst.  The  main  component  of  the  optimized  Cu/Zn  catalyst  was  CuO with  high  catalytic  activity  for  CIP.
Under the optimal conditions such as catalyst dosage of 3.0 g·L−1, H2O2 dosage of 149.55 mol·L−1, pH 5.0, the
degradation rate of CIP could reach up to 95.0% after 90 min at the CIP initial concentration of 20 mg·L−1. The
optimized  Cu/Zn  heterogeneous  Fenton  catalyst  could  maintain  high  catalytic  activity  at  pH  3.0~7.0,  and  the
utilization  rate  of  oxidant  H2O2  could  reach  86.0%  in  the  reaction  system.  The  Cu/Zn  catalyst  had  a  good
stability and low leaching concentration of metal ions. Based on LC-MS analysis, the four intermediate products
of CIP degradation were detected, and we could infer that the degradation occurred on the piperazine ring of CIP
by  ·OH  attack.  The  result  can  provide  the  theoretical  basis  for  further  exploring  the  effect  of  Cu/Zn
heterogeneous Fenton catalyst on the degradation of other similar target pollutants.
Keywords    heterogeneous Fenton; orthogonal experiment; Cu/Zn catalyst; CIP; degradation mechanism
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