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锌镁铝类水滑石催化臭氧氧化降解吡啶废水的工艺研究

宋可可摇 陈建铭摇 宋云华*

(北京化工大学 化学工程学院, 北京摇 100029)

摘摇 要: 通过尿素水热共沉淀法制备了一种锌镁铝类水滑石( LDHs),将其煅烧制得焙烧态锌镁铝类水滑石

(LDOs),使用鼓泡搅拌反应器,以吡啶降解率和出水化学需氧量(COD)为评价指标研究了 LDOs 在臭氧氧化降

解吡啶中的催化潜力,并分析了其催化臭氧氧化动力学。 结果表明,与单独臭氧氧化相比,LDOs 催化臭氧氧化

可显著提升对吡啶的降解效果。 对于初始质量浓度为 300 mg / L 的吡啶废水,在反应时间为 40 min、催化剂用量

为0郾 6 g / L 和初始 pH 为 10 的条件下,吡啶降解率和出水 COD 可分别达到 96郾 9%和 71郾 7 mg / L,并且初始吡啶的

质量浓度越低,降解速率越快。 此外,LDOs 还表现出优异的催化稳定性。 单独臭氧和催化臭氧氧化降解吡啶的

过程都近似符合伪二级反应动力学模型,同时结果表明·OH 是 LDOs 催化臭氧氧化降解吡啶的主要自由基。吡
啶的主要降解产物可能为 N鄄甲基乙酰胺或 N,N鄄二甲基甲酰胺有机物以及硝酸根离子、二氧化碳和水等小分子

无机化合物。
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引摇 言

吡啶作为化工、医药、农药等行业的原材料,
其在生产和使用过程中会产生大量的废水[1] 。 未

经处理的吡啶废水被排放到环境中,会对水环境

和土壤造成持久性污染。 同时,长时间接触吡啶

会对人的肝脏、肾脏、免疫系统和生殖功能产生有

害影响。 由于吡啶的高毒性和低生物降解性等问

题,普通的生物法无法将其有效去除。 高级氧化

法能将吡啶降解为水、二氧化碳等小分子化合物,
可用于生物法的预处理过程。 目前,用于降解废

水中吡啶的高级氧化法有湿式氧化法[2 - 3] 、电催化
氧化法[4] 、光催化氧化法[5 - 6] 和催化臭氧氧化

法[7 - 9]等。
臭氧(O3)具有极强的氧化能力(氧化还原电位

E0 = 2郾 07 eV),已被广泛应用于生活污水的杀菌消

毒、除臭和脱色。 同时在有机废水的处理中,臭氧也

已被证明是一种行之有效的强氧化剂,但单独臭氧

氧化存在矿化率和臭氧利用率低以及具有选择性等

问题[9 - 11]。 多相催化臭氧氧化技术是利用固体催

化剂催化 O3分解产生·OH 等含氧自由基来降解有

机污染物的一种高级氧化技术。·OH(E0 = 2郾 80 eV)
的氧化能力比臭氧强,无选择性,所以在降解有机污

染物方面比单独臭氧具有更高的效率。
多相催化臭氧氧化常用的催化剂主要包括金

属氧化物[12 - 13] 、负载型金属氧化物[14 - 16] 等固态

材料。 水滑石是一种层状双金属氢氧化物材料,
由于层间离子的可交换性,因此其具有良好的吸

附性能,被广泛用于废水吸附及催化领域。 但将

水滑石作为多相催化臭氧氧化降解有机污染物的

催化剂却鲜有报道。
本文通过尿素水热共沉淀法制备了一种焙烧态

锌镁铝类水滑石材料,将其运用到多相催化臭氧氧

化降解吡啶废水的工艺中,表现出较好的去除效果,
对含吡啶的工业难降解有机废水的处理具有指导

意义。



1摇 实验部分

1郾 1摇 实验原料和仪器

1郾 1郾 1摇 实验原料

六水合硝酸锌、六水合硝酸镁、九水合硝酸铝、
尿素、氢氧化钠、碘化钾、无水乙醇、吡啶和叔丁醇,
均为分析纯,北京化工厂;浓硫酸、硫酸银、硫酸汞和

重铬酸钾,均为分析纯,北京连华科技发展有限公

司;对苯醌,分析纯,天津福晨化学试剂厂。
1郾 1郾 2摇 实验仪器

3S -A10 型臭氧发生器(北京同林科技股份有

限公司),5B -3 型化学需氧量(COD)测定仪(北京

连华科技发展有限公司),PHS -3E 型 pH 计(上海

仪电科学仪器有限公司),DR6000 型紫外可见分光

光度计(美国哈希公司),FA2004 型电子天平(上海

舜宇恒平科学仪器公司),SX-G02103 型马弗炉(天
津中环实验电炉有限公司),1100LC / MSD Trap 型液

相色谱-质谱联用仪(LC-MS)(美国 Agilent 公司),
D8 Advanced 型 X 射线衍射仪(XRD)(德国 Bruker
仪器公司),Vertex 703 型傅里叶变换红外光谱仪

(FT-IR)(德国 Bruker 仪器公司)。
1郾 2摇 催化剂的制备

采用尿素水热共沉淀法制备锌镁铝类水滑石

材料[17 - 18] 。 将 2郾 97 g 六水合硝酸锌、1郾 28 g 六水

合硝酸镁、1郾 88 g 九水合硝酸铝和 2郾 4 g 尿素分别

加入到 80 mL 去离子水中。 磁力搅拌使固体完全

溶解后,将混合液倒入 100 mL 内衬聚四氟乙烯的

水热釜中,放入烘箱中于 120 益下水热晶化 48 h。
水热反应结束后,将固液混合物分别用去离子水

和无水乙醇离心洗涤 3 次,所得白色沉淀物在烘

箱中于 80 益 下干燥 12 h,得到锌镁铝类水滑石

(LDHs)。 将 LDHs 放入马弗炉中于 500 益下焙烧

2 h,可得焙烧态锌镁铝类水滑石(LDOs)。
1郾 3摇 催化剂的表征

采用X 射线衍射仪测试催化剂的XRD 谱图。 测

试条件为:X 射线源为 CuK琢 辐射,姿 = 0郾 154 06 nm,
测试电压和电流分别为 40 kV 和 40 mA,扫描速度为

5(毅) / min,扫描范围为 5毅 ~ 75毅。
采用红外光谱仪测试催化剂的红外光谱。 将固

体催化剂粉末与溴化钾按照一定比例混合压片后进

行扫描,扫描范围为400 ~ 4 000 cm - 1。
1郾 4摇 降解吡啶实验流程

图 1 为催化臭氧氧化降解吡啶的装置图。 工艺

条件为:模拟吡啶废水体积为 1 L,初始吡啶的质量

浓度为 100 ~ 500 mg / L,废水初始 pH 为 5 ~ 11,催化

剂用量为 0郾 2 ~ 1郾 0 g / L,反应时间为 40 min,臭氧流

量为 55 mg / min,反应温度为 25 益。 氧气经臭氧发

生器产生臭氧,然后通过位于鼓泡搅拌反应器底端

的钛合金曝气头进入吡啶废水中,未反应的臭氧废

气用碘化钾溶液吸收。 反应过程中在规定时间取样

测定。

图 1摇 催化臭氧氧化降解吡啶的装置图

Fig. 1摇 Schematic view of the apparatus for pyridine
degradation by catalytic ozonation

摇

1郾 5摇 吡啶降解率测定

采用紫外可见分光光度计在 256 nm(吡啶的特

征吸收波长)下测定吡啶浓度,按照式(1)计算吡啶

降解率 浊。

浊 =
C0 - C t

C0
伊 100% (1)

式中,C0为初始吡啶的质量浓度,mg / L;C t为 t 时刻

的吡啶质量浓度,mg / L。
1郾 6摇 COD 测定

COD 采用重铬酸钾分光光度法测定。 分别向 0
号试管(空白对照)和 1 号试管加入 2郾 5 mL 的去离

子水和待测水样。 将 0郾 7 mL 重铬酸钾-硫酸汞溶液

和 4郾 8 mL 硫酸-硫酸银溶液加入两试管中,摇晃均

匀。 然后放入 COD 测定仪中加热 10 min,加热完成

后取出,于空气中冷却 2 min。 然后再各加入 2郾 5 mL
去离子水,摇晃均匀,放入冷水中冷却 2 min 后倒入

比色皿中,于 610 nm 波长下测定 COD。
1郾 7摇 吡啶降解产物的测定

吡啶的降解有机产物采用 LC -MS 进行分析。
测试条件为:流动相为甲醇 (10% ,体积分数,下

同)、乙腈(20% )和水(30% ),柱温 40 益,进样体积

1郾 00 滋L,流速 0郾 8 mL / min,质荷比 (m / z) 范围为

25 ~ 400,运行时间 22郾 5 min。 硝酸根离子采用 GB /
T 7480—1987[17]检测。
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2摇 结果与讨论

2郾 1摇 催化剂的表征结果

图 2 为 LDHs 和 LDOs 的 XRD 谱图。 从图 2 中

可以看出,在 2兹 为 11郾 48毅、23郾 34毅、34郾 82毅、39郾 38毅、
46郾 88毅、 60郾 64毅 和 61郾 94毅 附近的 ( 003 )、 ( 006 )、
(009)、(015)、(018)、(110)和(113)晶面对应于

LDHs 的特征衍射峰,峰型窄且尖锐,对称性良好,
表明所制备的 LDHs 结晶度高、规整性好且晶相单

一[18]。 另外,低角度特征衍射峰较强,而高角度特

征衍射峰相对较弱,这是水滑石层状结构的共同特

征之一。 (003)、(006)和(009)晶面的层间距 d 之

间具有良好的倍数关系 ( d ( 003 ) = 0郾 770 nm,
d(006) = 0郾 382 nm,d(009) = 0郾 257 nm),表明 LDHs
具有较好的层状结构。 LDHs 经 500 益焙烧后,所得

产物 LDOs 的结构发生了显著变化。 LDHs 在

(003)、(006)、(009)等晶面的特征衍射峰消失,出
现了 ZnO 的特征衍射峰,表明 LDHs 在焙烧过程中

其层状结构遭到了破坏,层间结晶水及阴离子脱除。

图 2摇 LDHs 和 LDOs 的 XRD 谱图

Fig. 2摇 XRD patterns of LDHs and LDOs

图 3 为 LDHs 和 LDOs 的 FT - IR 谱图。 从图 3
中可以看出,LDHs 在 3 451、1 614、1 357、1 114、786、
661 cm - 1和 441 cm - 1 等处出现了特征吸收峰。 其

中,3 451 cm - 1附近的强吸收峰归属于羟基和层间结

晶水的 O—H 键伸缩振动峰,1 614 cm - 1附近的吸收

峰对应于层间结晶水的弯曲振动。 1 357 cm - 1 和

661 cm - 1附近的吸收峰分别归属于碳酸根的反对称

伸缩振动峰(v3)和反对称弯曲振动峰( v4),表明层

间碳酸根排列的有序性[19]。 3 100 cm - 1附近出现的

肩峰表明层间碳酸根与层间结晶水之间存在强氢键

作用。 在 400 ~ 600 cm - 1内的吸收峰对应于 M—OH
和 M—O 的晶格振动 (M = Zn、Mg 和 Al) [6]。 与

LDHs 相比,LDOs 层间结晶水的弯曲振动以及碳酸

根的反对称伸缩振动峰( v3)和反对称弯曲振动峰

(v4)减弱或消失,表明层间结晶水的脱除以及碳酸

根离子的分解,这与 XRD 的分析结果相一致。

图 3摇 LDHs 和 LDOs 的 FT-IR 谱图

Fig. 3摇 FT-IR spectra of LDHs and LDOs

2郾 2摇 LDOs 的催化性能

图 4 为 LDOs、单独 O2、单独 O3、 LDOs / O2 和

LDOs / O3 5 种工艺体系对吡啶降解效果的影响。 从

图中可以看出,单独 O3经 40 min 反应后对吡啶的降

解率为 59郾 1% ,而 LDOs / O3对吡啶的降解率提高到

94郾 9% ,这说明 LDOs 的引入可明显提升臭氧对吡

啶的降解效果。 经过 40 min 的吸附,LDOs 对吡啶

的去除率为 20郾 6% 。 单独 O2和 LDOs / O2对吡啶的

去除率分别为 1郾 3% 和 20郾 5% ,这说明氧气几乎不

与吡啶发生化学反应,LDOs 的引入仅起到吸附作

用,排除了催化臭氧过程中氧气对吡啶降解效果的

干扰作用。

反应时间为 40 min;反应温度为 25 益;初始 pH 为 7郾 0;初始吡啶

的质量浓度为 300 mg / L;气体流量为 55 mg / min;废水体积为 1 L。

图 4摇 不同工艺体系对吡啶降解率的影响

Fig. 4摇 Effect of different process systems on pyridine
degradation efficiency

2郾 3摇 LDOs 用量对吡啶降解的影响

图 5 为催化剂 LDOs 的用量对吡啶降解率和出

水 COD 的影响。 从图 5(a)中可以看出,0 ~ 20 min
反应过程中,吡啶降解率随催化剂用量的增加而增
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大,20 ~ 40 min 反应过程中,随催化剂用量的增加,
吡啶降解率先增大后趋于平缓,反应 40 min 时吡啶

降解率均可达到 93郾 2%以上。 从图 5(b)中可以看

出,出水 COD 随催化剂用量的增加,由 150郾 5 mg / L
逐渐减小至 94郾 8 mg / L,但催化剂用量达到 0郾 6 g / L
以上时,出水 COD 的减小开始变得缓慢。 增加催化

剂用量可提供更多与臭氧反应的表面,使吡啶的降

解速率增大,而催化剂用量增加到一定程度对吡啶

的降解效果并没有明显提升,这可能是因为溶解在

废水中的臭氧是有限的,随着催化剂用量的增加,单
位质量催化剂吸附臭氧的比例越来越小。 从经济角

度考虑,LDOs 催化剂适宜的投加量为 0郾 6 g / L。

反应时间为 40 min;反应温度为 25 益;初始 pH 为 7郾 0;初始吡啶

的质量浓度为 300 mg / L;臭氧流量为 55 mg / min;废水体积为 1 L。

图 5摇 LDOs 用量对吡啶降解率和出水 COD 的影响

Fig. 5摇 Effects of LDOs dosage on pyridine degradation
efficiency and effluent COD

摇

2郾 4摇 废水初始 pH 对吡啶降解的影响

图 6 为废水初始 pH 对吡啶降解率和出水 COD
的影响。 从图 6(a)中可以看出,随着废水初始 pH
从 5 增至 11,在 0 ~ 40 min 反应过程中吡啶降解率

在废水初始 pH = 10 时始终处于最大,反应 40 min
时可达到 96郾 9% 。 从图 6 ( b) 中可以看出,出水

COD 先由 159郾 5 mg / L( pH = 5)减小至 71郾 7 mg / L
(pH = 10),随后又增大至 120郾 4 mg / L( pH = 11)。

酸性条件下,臭氧主要通过直接氧化降解水中的吡

啶分子,降解速率较慢。 OH - 是臭氧分解的链反应

的引发剂,能导致强氧化性·OH 的形成。随着初始

废水 pH 的升高,溶液中的 OH - 浓度增大,臭氧分子

分解产生·OH 的速度逐渐加快,从而提高了吡啶的

降解速率。 然而,当废水初始 pH 大于 10 时,不利

于 LDOs 催化臭氧氧化降解水中的吡啶。 原因可能

是强碱环境下会中和 LDOs 表面的 Lewis 酸位点,影
响了表面羟基的生成,不利于臭氧分子的吸附。 另

外,过量的·OH 会相互作用生成 H2O2,同时也会与

臭氧分子分解过程中产生的 HO2
·反应,使吡啶废水

中·OH 的数量大幅减少,导致吡啶降解率降低,出
水 COD 增大。 因此,LDOs / O3降解吡啶的适宜废水

初始 pH 为 10。

反应时间为40min;反应温度 25益;催化剂用量为 0郾 6 g / L;初始吡啶

的质量浓度为300mg / L;臭氧流量为55mg / min;废水体积为1 L。

图 6摇 废水初始 pH 对吡啶降解率和出水 COD 的影响

Fig. 6摇 Effects of initial pH on pyridine degradation
efficiency and effluent COD

摇

2郾 5摇 初始吡啶的质量浓度对吡啶降解的影响

图 7 为初始吡啶的质量浓度对吡啶降解率和出

水 COD 的影响。 从图 7( a)中可以看出,初始吡啶

的质量浓度 C0 = 500 mg / L 时,在反应 40 min 时吡啶

降解率为 91郾 1% ,而 C0 = 100、200 mg / L 和 300 mg / L
时分别只需 8郾 2、 13郾 8 min 和 28郾 6 min 即可达
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91郾 1% 。 从图 7(b)中可以看出,出水 COD 随初始

吡啶的质量浓度的增大而增大,由 40郾 6 mg / L 增大

至 299郾 5 mg / L,值得注意的是,C0 = 100 mg / L 和

200 mg / L 时出水 COD 维持在 50 mg / L 以下。 初始

吡啶的质量浓度较高时,水中臭氧浓度和催化剂用

量相对不足。 同时由于吡啶降解中间体的不断累

积,与吡啶分子共同竞争·OH,导致吡啶降解速率减

慢和出水 COD 升高。

反应时间为 40 min;反应温度为 25 益;初始 pH 为 7郾 0;催化剂用

量为 0郾 6 g / L;臭氧流量为 55 mg / min;废水体积为 1 L。

图 7摇 初始吡啶的质量浓度对吡啶降解率和出水

COD 的影响

Fig. 7摇 Effects of initial pyridine mass concentration on
pyridine degradation efficiency and effluent COD

摇

2郾 6摇 LDOs 的催化稳定性

从图 8 中可以看出,LDOs 经重复使用 3 次后,
吡啶降解率由首次的 94郾 7%下降到 93郾 4% ,下降率

仅为 1郾 4% ,出水 COD 由首次的 114郾 1 mg / L 上升到

126郾 4 mg / L,上升率为 10郾 8% ,这表明 LDOs 在前 3
次使用过程中循环稳定性良好。 而在第 4 次重复使

用时,吡啶降解率和出水 COD 分别达到了 88郾 1%
和 165郾 5 mg / L,LDOs 的催化活性开始明显下降。 这

可能是因为吡啶降解产物中含有硝酸根离子,由于

水滑石的“记忆效应冶,LDOs 在含有阴离子的溶液

中会部分恢复 LDHs 结构,使 LDOs 的比表面积降

低。 同时,LDOs 在循环使用过程中,吡啶降解生成

的有机物会覆盖在催化剂表面的活性位点上,这也

是可能导致 LDOs 催化活性下降的原因之一[20]。
值得注意的是,将重复使用 4 次后的 LDOs 重新于

500 益焙烧 2 h,进行第 5 次循环使用实验,结果发现

LDOs 的催化活性和首次使用时基本相当。 以上结

果及分析表明,所制备的 LDOs 材料在催化臭氧氧

化降解吡啶的工艺过程中表现出良好且长期的催化

能力。

反应时间为 40 min;反应温度为 25 益;初始 pH 为 7郾 0;催化剂用

量为 0郾 4 g / L;初始吡啶的质量浓度为 300 mg / L;臭氧流量为 55
mg / min;废水体积为 1 L。

图 8摇 LDOs 使用次数对吡啶降解率和出水 COD 的影响

Fig. 8摇 Effects of LDOs usage time on pyridine
degradation efficiency and effluent COD

2郾 7摇 催化臭氧氧化动力学分析

在催化臭氧氧化降解有机污染物的过程中,臭
氧一般通过两种机制氧化溶解在水中的有机污染

物:臭氧直接氧化和臭氧分解为·OH 的间接氧化。
对于单独臭氧氧化和催化臭氧氧化降解吡啶的过

程,表观反应速率方程可用式(2)表示。

-
dC t

dt = kaCm
t Cn

O3
+ kbCm

t Cp
·OH (2)

式中,C t为 t 时刻吡啶的质量浓度,CO3
为水中臭氧

的质量浓度,C·OH为水中·OH 的质量浓度,ka为臭氧

与吡啶之间的反应速率常数,kb为·OH 与吡啶之间

的反应速率常数,m、n 和 p 为反应级数。
由于通入的臭氧是连续且过量的,CO3

和 C·OH一

般可近似看作常数。于是,可将式(2)改为表观反应

速率常数方程,如式(3)所示。

-
dC t

dt = kCm
t (3)

k = kaCn
O3

+ kbCp
·OH (4)

式中,k 为表观反应速率常数。 当 m 为 1 和 2 时,将
式(3)分别积分可得伪一级和伪二级表观反应速率
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方程,分别如式(5)和(6)所示。

(ln
C0

C )
t

= k1 t (5)

1
C t

- 1
C0

= k2 t (6)

式中,k1为伪一级表观反应速率常数,min -1;k2为伪二

级表观反应速率常数,L / (mg·min);C0为初始吡啶的质

量浓度,mg / L;Ct为 t 时刻吡啶的质量浓度,mg / L。

图 9摇 伪一级和伪二级反应动力学拟合曲线

Fig. 9摇 Pseudo first order and pseudo second order
kinetics fitting curves

根据 以 上 推 论, 对 于 单 独 O3、 LDHs / O3 和

LDOs / O3 3 种工艺体系降解吡啶废水的过程,将吡

啶的质量浓度 C t随反应时间 t 的变化分别进行伪

一级和伪二级反应动力学拟合,拟合曲线如图 9
所示。 根据拟合优度 R2可以得出单独臭氧和催化

臭氧氧化降解吡啶的过程均近似符合伪二级反应动

力学模型。 单独 O3、LDHs / O3和 LDOs / O3 3 种体系

的表观反应速率常数 k 分别为 1郾 76 伊 10 - 4、7郾 30 伊
10 - 4 L / (mg·min)和2郾 04 伊 10 - 3 L / ( mg·min),其

中,LDOs / O3的表观反应速率常数分别是单独 O3的

11郾 59 倍和 LDHs / O3的 2郾 79 倍。 由此可见,LDOs /
O3体系可明显加快吡啶的降解速率,从反应动力学

方面证实了 LDOs 比 LDHs 具有更好的催化性能。

2郾 8摇 活性自由基的检测结果

在催化臭氧氧化降解吡啶的过程中,臭氧在引

发剂 OH - 的作用下分解产生了·OH 和·O -
2 两种含

氧自由基。 为了确定哪种自由基参与了吡啶的降

解,选用叔丁醇(TBA)和对苯醌(p -BQ)分别作为

·OH 和·O -
2 的有机猝灭剂,屏蔽·OH 和·O -

2 对吡啶

降解的贡献。 图 10 为 TBA 和 p -BQ 对 LDOs / O3体

系降解吡啶的影响。 从图中可以看出,将 50 mg / L
TBA 加入到反应体系中显著降低了吡啶降解率,反
应 40 min 时吡啶降解率由 96郾 9% (LDOs / O3)降为

63% 。 而 50 mg / L p -BQ 的加入几乎没有影响吡啶

的降解效果。 由此可以推断,·OH 是 LDOs / O3体系

降解吡啶的主要自由基。

反应温度为 25 益;初始 pH 为 10郾 0;催化剂用量为 0郾 6 g / L;臭氧

流量为 55 mg / min;初始吡啶的质量浓度为 300 mg / L;废水体积为

1 L。

图 10摇 TBA 和 p-BQ 对吡啶降解率的影响

Fig. 10摇 Effects of TBA and p-BQ on pyridine degradation
efficiency

2郾 9摇 吡啶降解产物的分析

在反应时间为 40 min,反应温度为 25 益,初始

pH 为 7郾 0,催化剂用量为 0郾 6 g / L,臭氧流量为

55 mg / min,初始吡啶的质量浓度为 300 mg / L,废水

体积为 1 L 的工艺条件下,通过 LC-MS 分析了氧化

反应后吡啶的降解产物。 在保留时间为 4郾 59 min
处检测到相对分子质量为 73 的降解产物,其分子式

为 C3H7NO 且可能存在 2 种结构式,分别为 N鄄甲基

乙酰胺和 N,N鄄二甲基甲酰胺。 同时,从吡啶的降解

产物中检测出了硝酸根离子。 因此,吡啶的主要降

解产物可能为 N鄄甲基乙酰胺或 N,N鄄二甲基甲酰胺

有机化合物以及硝酸根离子、二氧化碳和水等小分

子无机化合物。

3摇 结论

(1)XRD 和 FT - IR 结果表明所制备的锌镁铝
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类水滑石具有良好的层状结构。 而经过 500 益焙烧

以后,其层状结构遭到了破坏,层间结晶水及阴离子

发生了脱除。
(2)对于初始质量浓度为 300 mg / L 的吡啶废

水,在催化剂用量为 0郾 6 g / L、初始 pH 为 10 和反应

时间为 40 min 的条件下,吡啶降解率和出水 COD 可

分别达到 96郾 9% 和 71郾 7 mg / L,并且初始吡啶的质

量浓度越低,降解速率越快。 同时,LDOs 在臭氧氧

化降解吡啶的工艺中具有良好的催化稳定性。
(3)单独臭氧和催化臭氧氧化降解吡啶的过程

均近似符合伪二级反应动力学模型,且 LDOs 的引

入对臭氧氧化降解吡啶具有明显的促进作用,
LDOs / O3催化氧化降解吡啶废水的表观反应速率常

数分别是单独 O3 的 11郾 59 倍和 LDHs / O3 的 2郾 79
倍。 同时,实验证明了·OH 是 LDOs 催化臭氧降解

吡啶的主要自由基。吡啶的主要降解产物可能为 N鄄
甲基乙酰胺或 N,N鄄二甲基甲酰胺有机物以及硝酸

根离子、二氧化碳和水等小分子无机化合物。
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The degradation of pyridine wastewater by ozonation catalyzed
by calcined zinc鄄magnesium鄄aluminum hydrotalcites

SONG KeKe摇 CHEN JianMing摇 SONG YunHua*

(College of Chemical Engineering, Beijing University of Chemical Technology, Beijing 100029, China)

Abstract: Zinc鄄magnesium鄄aluminum hydrotalcites (LDHs) have been prepared by a urea hydrothermal coprecipi鄄
tation method, and heated to obtain calcined zinc鄄magnesium鄄aluminum hydrotalcites (LDOs). The catalytic effica鄄
cy of LDOs in the degradation of pyridine by ozonation was studied in a bubble stirred reactor. Pyridine degradation
efficiency and effluent chemical oxygen demand (COD) were used as evaluation indexes, and the kinetics of cata鄄
lytic ozonation was analyzed. The results showed that the degradation of pyridine was significantly improved in cata鄄
lytic ozonation with LDOs, compared with that of ozonation alone. For pyridine wastewater with an initial mass con鄄
centration of 300 mg / L, with a reaction time of 40 min, catalyst dosage of 0郾 6 g / L and initial pH =10, the pyridine
degradation efficiency and effluent COD reached 96郾 9% and 71郾 7 mg / L, respectively. Lower initial mass concen鄄
trations of pyridine resulted in faster degradation rate. In addition, LDOs showed excellent catalytic stability. It was
found that the degradation of pyridine by ozonation alone and catalytic ozonation both followed the pseudo second or鄄
der kinetic model, and·OH was the main free radical responsible for pyridine degradation. The main degradation
products of pyridine are organic compounds such as N鄄methylacetamide or N,N鄄dimethylformamide, as well as
small inorganic species such as nitrate ion, CO2 and H2O.
Key words: zinc鄄magnesium鄄aluminum hydrotalcites; catalytic ozonation; pyridine; degradation
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