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Abstract: This study focuses on the environmentally friendly technology recycling sewage sludge 

based on the thermal generation to use as a catalyst in the photo-Fenton process. X-ray diffraction 

and scanning electron microscope analysis indicated the existence of α-Fe2O3 within the pores of 

mesoporous AS-Fe-350. Photo-Fenton experiments performed under irradiation of compact lamp 

revealed complete degradation of tetracycline (TC) in water after 180 min. Effects of H2O2 

concentrations, material dosage and pH were also studied in photo-Fenton experiences in order to 

evaluate their influence on the degradation. Under irradiation of compact lamp, pH 4, 20 mmol/L 

H2O2 and with an initial TC concentration of 20mg/L, total degradation of TC was achieved, 

showing AS-Fe-350 as a potential low-cost catalyst to be used in photo-Fenton process. Moreover, 

AS-Fe-350 exhibited an excellent stability of catalytic activity and low Fe-ion leaching (0.1 mg/L). 
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cho quá trình quang Fenton phân hủy kháng sinh trong nước 
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Trường Đại học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc gia Hà Nội, 
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Chỉnh sửa ngày 13 tháng 6 năm 2025; Chấp nhận đăng ngày      tháng 6 năm 2025 

Tóm tắt: Nghiên cứu này tập trung vào việc tái chế bùn thải thân thiện với môi trường dựa trên 

quá trình nhiệt phân để sử dụng làm chất xúc tác cho quá trình quang-Fenton phân hủy tetracyclin 

(TC) tồn dư trong môi trường nước. Kết quả phân tích nhiễu xạ tia X và kính hiển vi điện tử quét 

cho thấy sự tồn tại của α-Fe2O3 (Hematit) trong các lỗ xốp của vật liệu AS-Fe-350. Thí nghiệm 

quang Fenton dưới sự chiếu xạ ánh sáng khả kiến cho thấy sự phân hủy hoàn toàn TC trong nước 
sau 180 phút. Nồng độ H2O2, liều lượng vật liệu và độ pH cũng được thay đổi trong thí nghiệm 

quang Fenton để đánh giá ảnh hưởng của nó đối với sự phân hủy TC. Kết quả thu được cho thấy, 

với 0,5 g/L vật liệu AS-Fe-350, dưới sự chiếu xạ ánh sáng khả kiến, ở điều kiện pH 4, 20 mmol/L 

H2O2 và với nồng độ TC ban đầu là 20mg/L, thì TC bị phân huỷ hoàn toàn. Kết quả này cũng 

cho thấy, vật liệu AS-Fe-350 là chất xúc tác tiềm năng, có chi phí thấp được sử dụng cho quá 

trình quang Fenton. Hơn nữa, AS-Fe-350 thể hiện tính ổn định và khả năng giải phóng ion Fe thấp 

(0,1 mg/L). 

Từ khóa: Bùn thải đô thị, tái chế, quang Fenton, tetracyclin. 

1. Mở đầu
 *
 

Nhiều loại dược phẩm đặc biệt là các chất 
kháng sinh đang được xem là chất gây ô nhiễm 

mới nổi trong nước thải, đã nhận được sự quan 

tâm của nhiều nhà khoa học trong và ngoài 

nước do tác động của chúng đối với sức khỏe 
con người và môi trường [1]. Trong một nghiên 

cứu gần đây, người ta ước tính số ca tử vong 

liên quan đến kháng kháng sinh (AMR) trên 
toàn thế giới vào năm 2019 là khoảng 5 triệu 

[2]. Do vậy, kháng kháng sinh là một trong 

những mối đe dọa lớn đối với sức khỏe con 
người người và hệ sinh thái. 

Tetracyclin, một loại kháng sinh phổ rộng, 

được sử dụng rộng rãi để điều trị bệnh cho con 

người, kiểm soát dịch bệnh ở động vật và làm 
phụ gia thức ăn trong chăn nuôi gia súc và gia 
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cầm [3]. Tuy nhiên, hơn 70% lượng kháng sinh 
sử dụng được bài tiết qua phân và nước tiểu vào 

môi trường mà không được chuyển hóa, do hiệu 

quả hấp thu kém của tetracyclin [4]. Điều này  
dẫn đến nồng độ tetracyclin cao trong môi 

trường nước gây ô nhiễm môi trường, ảnh 

hưởng đến hệ sinh thái và góp phần vào sự phát 
triển của vi khuẩn kháng kháng sinh. Nồng độ 

tetracyclin trong nước bề mặt được phát hiện 

lên tới mức microgam trên lít, với tần suất phát 

hiện khá cao lên tới 90% [5]. Do khả năng gây 
kháng kháng sinh ở vi khuẩn cùng với các tác 

động của nó đến môi trường tự nhiên [6], việc 

loại bỏ tetracyclin khỏi nguồn nước là thực sự 
cần thiết. 

Tuy nhiên, những chất ô nhiễm hữu cơ này 

rất khó loại bỏ bằng quy trình xử lý sinh học 

hiếu khí/kỵ khí hoặc các phương pháp xử lý 

thông thường và việc thải trực tiếp chúng vào 

môi trường sẽ gây ra độc tính lớn cho vùng 

nước tiếp nhận và gây ra mối đe dọa nghiêm 

trọng đối với sức khỏe con người và hệ sinh 
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thái [7]. Các quá trình oxy hóa nâng cao (AOP) 

đem lại giải pháp hiệu quả để phân hủy các chất 

ô nhiễm mới nổi trong nước thải. Trong các quá 

trình này, các chất ô nhiễm có thể được chuyển 

hoá thành CO2 và nước hoặc axit hữu cơ chuỗi 

ngắn [8]. Trong số các AOP, những AOP dựa 

trên phản ứng kiểu Fenton có hiệu quả cao và 

vận hành tương đối đơn giản. Công nghệ oxy 

hóa Fenton là một loại công nghệ oxy hóa tiên 

tiến, sử dụng các chất oxy hóa mạnh là gốc 

hydroxyl (HO·) để oxy hóa và phân hủy các 

chất ô nhiễm hữu cơ trong nước [9]. Quá trình 

oxy hóa Fenton cổ điển (quy trình Fenton) 

thường thực hiện trong dung dịch đồng nhất, là 

quy trình đơn giản, hiệu suất cao, yêu cầu thiết 

bị đơn giản và có triển vọng ứng dụng tốt trong 

lĩnh vực xử lý nước thải công nghiệp. Tuy 

nhiên, quy trình Fenton cổ điển cũng gặp phải 

những nhược điểm sau [9]: i) Đòi hỏi một 

lượng lớn thuốc thử, chẳng hạn như H2O2 và 

sắt; ii) Thường hoạt động trong điều kiện axit 

với khoảng pH hẹp; và iii) Tạo ra một lượng 

lớn bùn sắt có chứa các chất ô nhiễm hữu cơ và 

kim loại nặng độc hại, do đó cần được xử lý 

như chất thải rắn nguy hại và đòi hỏi chi phí xử 

lý cao. Những nhược điểm nêu trên của quy 

trình Fenton cổ điển, đặc biệt là việc xử lý bùn 

sắt đã hạn chế việc thúc đẩy quá trình này trong 

xử lý nước thải. Tuy nhiên, quá trình Fenton dị 

thể và quang Fenton dị thể có thể khắc phục 

được nhược điểm trên, do chất xúc tác dị thể có 

thể dễ dàng tách ra khỏi nước thải sau xử lý 

đồng thời vẫn có thể khoáng hóa hoàn toàn các 

chất ô nhiễm hữu cơ nhờ các gốc hydroxyl 

(OH•) có tính oxy hóa mạnh được tạo ra. 

Ở một khía cạnh khác, chất keo tụ gốc Fe là 
một trong những chất keo tụ được sử dụng rộng 

rãi nhất trong các nhà máy xử lý nước và nước 

thải trên toàn thế giới và hàm lượng Fe trong 

bùn thải rất đáng kể, lên đến hàng chục mg/g 
bùn khô [10]. Lượng bùn thải hàng năm ước 

tính sẽ tăng liên tục trong thời gian tới [11]. 

Vấn đề này càng trở nên trầm trọng hơn do số 
lượng ngày càng tăng trên khắp thế giới, do đó, 

việc xử lý bùn thải có lẽ là một trong những vấn 

đề cấp bách nhất liên quan đến các nhà máy xử 
lý nước hiện nay.  

Việc sử dụng bùn chứa sắt được tạo ra trong 

các nhà máy xử lý nước thải làm chất xúc tác có 
thể là một chiến lược khả thi về mặt kinh tế và 

môi trường, tăng thêm giá trị cho loại chất thải 

này bằng cách sử dụng nó để cải thiện sự phân 
hủy các chất gây ô nhiễm trong môi trường 

nước [12, 13]. Vì vậy, nghiên cứu này đánh giá 

khả năng tái chế bùn thải đô thị bằng cách sử 

dụng nó để tổng hợp vật liệu xúc tác sử dụng 
cho quá trình phân hủy quang-Fenton dị thể. 

Sau khi đánh giá chi tiết đặc trưng, tính chất 

của vật liệu xúc tác, hoạt tính của nó được đánh 
giá qua quá trình phân hủy của kháng sinh 

tetracyclin. Ngoài ra, việc tái sử dụng nó sau xử 

lý cũng đã được nghiên cứu. 

2. Thực nghiệm  

2.1. Tổng hợp vật liệu 

Bùn thải đô thị được lấy sau quá trình ép 

(có độ ẩm 99%), từ trạm xử lý nước thải Kim 
Liên, thành phố Hà Nội. Sau khi được sấy khô 

bùn được đem nghiền và rây ở rây 

0,3 mm. Nung trong không khí trong 2 giờ để 
thu được chất xúc tác được gọi là AS-350. Mặt 

khác, 10 g bùn khô được thêm vào 30ml dung 

dịch FeSO4·7H2O 1 M và khuấy trong 3 giờ ở 

nhiệt độ phòng, phần chất rắn được thu hồi 
bằng cách ly tâm và làm khô trong không khí ở 

105 oC. Cuối cùng, chất rắn khô được nung 

trong không khí ở 350 oC trong 2 giờ thu được 
vật liệu xúc tác có nguồn gốc từ bùn thải, được 

ký hiệu là AS-Fe-350. 

2.2. Đặc trưng vật liệu 

Cấu trúc của vật liệu tổng hợp được xác định 

bằng phương pháp nhiễu xạ tia X (XRD) trên máy 

AXS D8 Advance, Bruker. Thành phần nguyên tố 

trong các mẫu vật liệu được đo trên thiết bị SEM 
Hitachi S-4800 kết hợp với EDX Hitachi HD-

2700 4600. Hình thái bề mặt của vật liệu được xác 

định bằng phương pháp hiển vi điện tử quét 
(SEM) trên máy S-4800, Hitachi.  

2.3. Khảo sát khả năng quang Fenton phân hủy 

tetracyclin  

Cho 0,1 gam xúc tác vào cốc thuỷ tinh chứa 

200 mL dung dịch Tetracyclin 20 ppm (pH 4). 
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Hỗn hợp được khuấy trong bóng tối 2 giờ, sau 

đó chiếu sáng bằng đèn compact (Rạng Đông, 
40 W) và tiếp tục khuấy trong 3 giờ tiếp theo. 

Sau mỗi 30 phút từ khi bắt đầu quá trình khuấy, 

lấy 10 mL hỗn hợp phản ứng đem đi ly tâm, rồi 
lọc. Dung dịch thu được được tiến hành phân 

tích định lượng để xác định lượng tetracyclin 

còn lại bằng máy quang phổ hấp thụ UV-Vis 

(CE-2011) ở bước sóng 358 nm. 
Để so sánh hiệu quả xử lý TC của hai loại 

vật liệu AS-350 và AS-Fe-350, đồng thời 

nghiên cứu quá trình xử lý TC của hai loại vật 
liệu này ở các điều kiện thí nghiệm khác nhau, 

các thí nghiệm được tiến hành bao gồm: i) Chỉ 

chiếu sáng và bổ sung H2O2; ii) Chỉ có vật liệu 
(xử lý theo phương pháp hấp phụ); iii) Xử lý 

TC ở điều kiện có vật liệu và có chiếu sáng 

(phương pháp xúc tác quang); iv) Chỉ có vật 

liệu và H2O2 (phương pháp Fenton thông 
thường); và v) Xử lý TC ở điều kiện có vật liệu, 

có chiếu sáng và bổ sung H2O2 (phương pháp 

quang Fenton) TC ở điều kiện có vật liệu, có 
chiếu sáng và bổ sung H2O2 (phương pháp 

quang Fenton). 

Đối với quá trình khảo sát ảnh hưởng của 

pH, lượng H2O2 và lượng vật liệu xúc tác, các 
giá trị pH khác nhau từ 2-7, lượng H2O2 được 

thay đổi từ 5-30 mmol, lượng vật liệu được thay 

đổi từ 0,1-1 g/L lần lượt được khảo sát. Ngoài 
ra hàm lượng Fe trong dung dịch mẫu sau xử lý 

cũng được được phân tích nhằm đánh giá khả 

năng giải phóng Fe từ vật liệu trong quá trình 
xử lý. 

Để hiểu rõ hơn về cơ chế của phản ứng 
Fenton, nghiên cứu này đã tiến hành nghiên cứu 

động học của phản ứng quang Fenton phân hủy 
TC của vật liệu AS-Fe-350. Tốc độ phân hủy 

của các phản ứng Fenton dị thể được xúc tác 

bởi AS-Fe-350 đã được nghiên cứu bằng cách 
sử dụng cả phản ứng bậc nhất và bậc hai. Các 

biểu thức phản ứng bậc nhất và bậc hai được 

trình bày dưới dạng các phương trình lần lượt là 
[14-16]: 

Phương trình động học bậc một: 

− ln(Ct/C0) = k1t 

Trong đó:  
- C0 là nồng độ của TC (ppm) 

- Ct là nồng độ của TC sau các khoảng thời 

gian (ppm) 
- k1 là hằng số tốc độ phản ứng/phút 

Phương trình động học bậc 2: 

1/Ct  – 1/Co = k2t 
Trong đó: 

- C0 là nồng độ của TC (ppm) 

- Ct là nồng độ của TC sau các khoảng thời 

gian (ppm) 
- k2 là hằng số tốc độ phản ứng/phút  

3. Kết quả và thảo luận 

3.1. Đặc trưng vật liệu  

Phương pháp kính hiển vi điện tử quét SEM 

được sử dụng để mô tả hình thái bề mặt các 

chất xúc tác được tổng hợp. Kết quả hình ảnh 
vật liệu qua kính hiển vi điện tử quét SEM được 

thể hiện trên Hình 1. Các lỗ rỗng được quan sát 

từ hình ảnh SEM có độ chính xác trong phạm vi 

micromet (μm). Vật liệu AS-350 cho thấy bề mặt 
vật liệu ít xốp hơn. Hơn nữa, khi so sánh với vật 

liệu AS-350, vật liệu AS-Fe-350 có bề mặt xốp, 

nhiều lỗ rỗng hơn và diện tích tiếp xúc lớn hơn. 
Hình ảnh SEM cho thấy các lỗ rỗng trên bề mặt 

vật liệu AS-Fe-350 được phân bố đồng đều, đồng 

thời kích thước hạt của vật liệu AS-Fe-350 cũng 

giảm đi đáng kể so với vật liệu AS-350. 
Phương pháp EDX được sử dụng để phân 

tích thành phần nguyên tố của hai mẫu vật liệu 

AS-Fe-350 và AS-350. Kết quả được thể hiện ở 
Hình 2. 

Kết quả thu được cho thấy trong mẫu vật 

liệu AS-350, thành phần các nguyên tố chủ yếu 
gồm O (30,80%), Al (17,51%), Fe (14,51%), Si 

(11,08%), ngoài ra còn có các thành phần khác 

như Ca (9,85%), P (9,13%), S (3,16%), 

K (2,08%), Mg (188%). Tuy nhiên thành phần 
nguyên tố chính trong mẫu vật liệu AS-Fe-350 

là Fe (42,86%), O (31,65%), Al (2,37%), Si 

(2,05%). Như vậy, hàm lượng Fe trong mẫu vật 
liệu AS-Fe-350 đã tăng lên. Khi hàm lượng Fe 

tăng lên, hàm lượng Si cũng giảm đáng kể, kết 

quả này cũng phù hợp với kết quả nghiên cứu 
của Yuan và cộng sự [11]. Hàm lượng sắt tăng 

lên có thể giúp quá trình quang Fenton diễn ra 

được thuận lợi hơn. 
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(a) 
 

(b) 
Hình 1. Hình ảnh bề mặt vật liệu AS-350 (a) và AS-Fe-350 (b). 

  

Hình 2. Kết quả phổ EDX của mẫu vật liệu AS-Fe-350 và AS-350. 

Phổ nhiễu xạ XRD được sử dụng để mô tả 

cấu trúc của các chất xúc tác được tổng hợp. 

Kết quả phổ nhiễu xạ XRD của vật liệu AS-350 
(Hình 3) hiển thị hai cực đại nhiễu xạ chính ở 

2 = 21,08o và 26,96o tương ứng với cấu trúc 

tinh thể SiO2 (thạch anh) điển hình [17]. Đối 

với vật liệu AS-Fe-350 cũng cho thấy cực đại 

nhiễu xạ chính ở 2 = 26,88o tương ứng với cấu 

trúc tinh thể SiO2. Ngoài ra, ở vật liệu AS-350 
và AS-Fe-350 hiển thị các đỉnh nhiễu xạ ở 

2 = 25,68o, 33,1o, 35,6o, 50,42o, 56,78o được 

gán cho các phản xạ (012), (104), (110) và 

(024) của α-Fe2O3 (hematit) (JCPDS, Tệp số 

84-0306). Kết quả này cũng phù hợp với kết quả 
nghiên cứu của Yuan và cộng sự. Như vậy, từ kết 

quả phân tích XRD có thể thấy rằng AS-350 và 

AS-Fe-350 chủ yếu bao gồm Fe2O3 (hematit) và 

SiO2 (thạch anh) [11]. Tuy nhiên ở mẫu AS-350 
cho thấy pic đặc trưng cho α-Fe2O3 (hematit) có 

cường độ nhỏ hơn nhiều so với mẫu AS-Fe-

350. Điều này có thể do hàm lượng α-Fe2O3 

(hematit) trong mẫu AS-Fe-350 cao hơn nhiều 

so với mẫu AS-350. Kết quả này cũng phù hợp 

với kết quả EDX thu được ở trên. 

 

Hình 3. Kết quả XRD của vật liệu AS-350 

và AS-Fe-350. 

3.2. Đánh giá hoạt tính quang xúc tác 

3.2.1. Ảnh hưởng của loại vật liệu và điều 

kiện thí nghiệm 
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Kết quả khảo sát ảnh hưởng của loại vật 

liệu và các điều kiện thí nghiệm được trình bày 
ở Hình 4. Kết quả nghiên cứu cho thấy khả 

năng xử lý TC của vật liệu AS-Fe-350 lớn hơn 

nhiều so với vật liệu AS-350. Kết quả nghiên 
cứu cũng cho thấy TC bị phân hủy lượng nhỏ 

dưới điều kiện chỉ chiếu sáng sau thời gian thí 

nghiệm. Ở điều kiện thí nghiệm chỉ có vật liệu 

và điều kiện có vật liệu và chiếu sáng, hiệu suất 
xử lý TC không khác nhau nhiều đối với cả hai 

loại vật liệu, kết quả này cho thấy sự chiếu xạ 

ánh sáng trong điều kiện thường không làm 
tăng hiệu quả xử lý, hiệu suất xử lý trong hai 

trường hợp này là do quá trình hấp phụ TC trên 

vật liệu. Khi xử lý TC bằng cả hai loại vật liệu 
ở điều kiện có mặt của H2O2 cho thấy hiệu suất 

xử lý của hai vật liệu này tăng lên đáng kể, hiệu 

suất tiếp tục được cải thiện khi đồng thời có mặt 

của H2O2 và có sự chiếu xạ ánh sáng (chiếu đèn 
compact Rạng đông 35W). Trong khi ở điều 

kiện chỉ có H2O2 thì hiệu suất xử lý thấp hơn 

nhiều. Kết quả nghiên cứu này chỉ ra đối với cả 
hai loại vật liệu AS-350 và AS-Fe-350 đều phù 

hợp cho quá trình quang Fenton xử lý TC trong 

môi trường nước. 

 

Hình 4. Ảnh hưởng của các điều kiện thí nghiệm 

đến quá trình phân hủy TC của vật liệu AS-Fe-350. 

3.2.2. Ảnh hưởng của pH đến hiệu quả 

quang Fenton phân hủy TC 

Độ pH ban đầu của dung dịch là một trong 

những yếu tố ảnh hưởng đáng kể đến việc loại 
bỏ chất gây ô nhiễm, vì nó có thể ảnh hưởng 

đến cơ chế loại bỏ chất ô nhiễm của quá trình 

quang Fenton [18]. Ảnh hưởng của pH đến sự 
phân hủy TC được thể hiện trong Hình 5. 

 

Hình 5. Ảnh hưởng của pH đến quá trình phân hủy 

TC của vật liệu AS-Fe-350. 

Kết quả cho thấy hiệu suất phân hủy TC 

được cải thiện khi độ pH được điều chỉnh từ 

trung tính sang axit và đạt được hiệu suất cao 
nhất là 94,6%. Lý do có thể là Fe3+ có thể kích 

hoạt H2O2 tốt hơn theo phản ứng (1) và (2) để 

tạo gốc •OH trong điều kiện axit mạnh [19]. Sự 
có mặt của nhiều gốc hydroxyl hơn trên bề mặt 

chất xúc tác có thể là do sắt trên chất xúc tác 

nhanh chóng được kích hoạt bởi H2O2 trong 
điều kiện axit. Hơn nữa, khi pH cao hơn 4, chu 

trình Fe2+/Fe3+ không thuận lợi do sự hình thành 

các hợp chất Fe không hoạt động [20]. Tóm lại, 

việc loại bỏ các chất gây ô nhiễm thường giảm 
khi độ pH ban đầu của dung dịch tăng lên. Nhìn 

chung, khi pH ban đầu của dung dịch là 4 thì 

AS-Fe-350 + H2O2 cho hiệu suất loại bỏ TC tốt 

nhất (đạt 94,6%). 

Fe3+ +  H2O2  →   Fe2+ +   HO2
•  +  H+    (1) 

Fe2+ + H2O2 →   Fe3+ +  HO• +  OH-       (2) 

Do quá trình xử lý TC của vật liệu phù hợp 

ở điều kiện môi trường axit nên cần thiết việc 

đánh giá hàm lượng Fe trong dung dịch sau quá 

trình phản ứng. Kết quả thu được cho thấy với 
mẫu đối chứng không có vật liệu, hàm lượng 

sắt không phát hiện, đối với mẫu có sử dụng vật 

liệu AS-Fe-350, hàm lượng Fe trong dung dịch 
sau xử lý thu được cũng không đáng kể 

(~ 0,1mg/L). Điều này có thể được giải thích do 

Fe bổ sung vào đã được cố định trong cấu trúc 

của vật liệu thông qua sự hình thành liên kết 
hóa học giữa vật liệu vô cơ (SiO2) và hợp chất 

Fe được nạp vào. 



N. T. Hanh, N. D. Tu / VNU Journal of Science: Natural Sciences and Technology, Vol. 41, No. 3 (2025) 17-25 

 

23 

3.2.2. Ảnh hưởng của nồng độ H2O2  

 

Hình 6. Ảnh hưởng của nồng độ H2O2 đến quá trình 

phân hủy TC của vật liệu AS-Fe-350. 

Lượng hydro peroxide có ảnh hưởng trực 
tiếp đến số lượng gốc tự do được tạo ra trong 

phản ứng Fenton dị thể. Sự phân hủy các chất ô 

nhiễm diễn ra với sự có mặt của các gốc 
hydroxyl được hình thành bởi các phản ứng (1) 

và (2), Fe3+ có thể phản ứng với H2O2 để tạo ra 

các gốc HO2
• (Phương trình (1)), có thế oxi hóa 

khử thấp hơn •OH nhưng cũng có thể góp phần 

cho quá trình phân hủy. Tiếp theo, Fe2+ sinh ra 

với sự có mặt của hydro peroxide (Phương trình 

(2)) tạo ra các gốc •OH để oxy hóa các kháng 
sinh như TC. Ngoài ra, sự chiếu xạ ánh sáng 

của hệ thống có thể tăng cường sự phân hủy của 

quá trình quang-Fenton, dựa trên việc tạo ra các 
gốc hydroxyl bổ sung bằng cách khử Fe3+ thành 

Fe2+, tạo ra chu trình xúc tác quang Fenton 

(phương trình (3) và (4)). 

Fe3+ + H2O + hʋ → Fe2+ + •OH + H+           (3) 

Fe3+ + H2O2 + hʋ → Fe2+ + HO2
• + H+      (4) 

Kết quả thu được ở Hình 6 đã cho thấy hiệu 

suất loại bỏ TC tăng khi tăng liều lượng H2O2 
và 94,6% TC được loại bỏ sau 180 phút khi 

nồng độ H2O2 đạt 20 mM. Tuy nhiên, việc tăng 

nồng độ H2O2 lên 30 mM lại làm giảm khả 
năng loại bỏ TC (68,1%). Kết quả này có thể 

được giải thích với liều lượng H2O2 ban đầu 

thích hợp giúp tạo ra tối đa các gốc •OH để oxy 

hóa các kháng sinh như TC [21], khi H2O2 dư 
thừa có thể dẫn đến việc loại bỏ các gốc •OH và 

cạnh tranh với TC cho các vị trí hấp phụ trên bề 

mặt vật liệu [22-24]. Kết quả là, ở nồng độ cao 
của H2O2, 

•OH có sự cạnh tranh bởi TC hoặc 

H2O2. Tốc độ phân hủy phân tử hữu cơ bị chậm 

lại do HO2
• được tạo ra bởi phản ứng loại bỏ 

•OH với H2O2 (như đã chỉ ra trong phương trình 
(5)) [25, 26]. 

H2O2   +   OH•   →   HO2
• + H2O          (5) 

3.2.3.Ảnh hưởng của liều lượng xúc tác  

 

Hình 7. Ảnh hưởng của liều lượng xúc tác đến quá 

trình phân hủy TC của vật liệu AS-Fe-350. 

 Liều lượng chất xúc tác cũng đã được 
nghiên cứu về ảnh hưởng của nó đối với việc 

loại bỏ TC. Hiệu quả phân hủy đã tăng đáng kể 

từ khoảng 20% lên 96% sau 180 phút khi liều 
lượng chất xúc tác được tăng từ 0,1 lên 0,5 g/L 

(Hình 7). Nhiều vị trí hoạt động của sắt đã được 

cung cấp do tăng lượng chất xúc tác, đẩy nhanh 

quá trình phân hủy. Khả năng hoạt động của 
xúc tác dưới sự có mặt H2O2 được tăng cường 

và các gốc •OH được tạo ra nhanh hơn do sự gia 

tăng số lượng các vị trí sắt hoạt động [27]. Hiệu 
quả phân hủy TC tăng không đáng kể sau khi 

tăng liều lượng chất xúc tác từ 0,75 g/L lên 

1 g/L. Kết quả này có thể được giải thích là do 
sự phân hủy một lượng hữu hạn H2O2 thành O2 

[27]. Cũng có thể kết quả là do quá trình dập tắt 

các gốc •OH bằng lượng sắt đủ trong quá trình 

phản ứng được biểu thị bằng phương trình (6). 

Fe2+   + •OH  →    Fe3+ +  OH-           (6) 

3.2.4. Nghiên cứu động học phản ứng 

Các tính toán động học được thực hiện ở 
các điều kiện đã được tối ưu hóa. Các mô hình 

động học giả bậc nhất và giả bậc hai đã được sử 

dụng để kiểm tra động học phân hủy của TC 

với các quá trình oxy hóa quang Fenton dị thể. 
Các kết quả được thể hiện trong Hình 8, Hình 9 

và Bảng 2. Các hệ số (R2) xác định đối với mô 

hình động học giả bậc nhất cao hơn so với mô 
hình giả bậc hai. Mô hình động học bậc nhất 
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phù hợp hơn hơn đáng kể với dữ liệu thực 

nghiệm trong việc mô tả sự phân hủy của TC. 
Phát hiện này phù hợp với những báo cáo của 

nhiều nghiên cứu khác mô tả động học của quá 
trình Fenton [28, 29]. 

 

Hình 8. Mô hình động học bậc nhất của xúc tác 

quang phân hủy TC của vật liệu AS-Fe-350 

 

Hình 9. Mô hình động học bậc hai của xúc tác quang 

phân hủy TC của vật liệu AS-Fe-350. 

Bảng 2. Các thông số động học cho quá trình phân 

hủy TC bởi vật liệu AS-Fe-350 

Vật 

liệu 

Phương trình động 

học bậc nhất 

Phương trình động 

học bậc hai 

AS-

Fe-

350 

k1 R2 k2 R2 

0,167 0,9969 0,0052 0,9479 

4. Kết luận 

Trong nghiên cứu này, nhóm tác giả đã tổng 
hợp thành công vật liệu xúc tác AS-Fe-350 có 

nguồn gốc từ bùn thải của Trạm xử lý nước thải 

Kim Liên, Hà Nội và chứng minh hiệu quả của 
nó như một chất xúc tác quang Fenton dị thể. 

Kết quả phân tích động học cho thấy rằng chất 

xúc tác được tổng hợp đã thể hiện sự phân hủy 

TC phù hợp với mô hình động học bậc 1. Các 

gốc tự do •OH và HO2
• là chất hoạt động chủ 

yếu lên quan đến quá trình phân hủy H2O2 khi 

có mặt AS-Fe-350 trong các điều kiện khác 

nhau. Kết quả nghiên cứu cũng cho thấy H2O2 
đóng vai trò quan trọng để thúc đẩy quá trình 

quang xúc tác phân huỷ TC, qua đó, nâng cao 

hiệu suất phân hủy TC của vật liệu. Cụ thể, ở 

điều kiện chiếu sáng khả kiến hiệu suất phân 
hủy TC đã tăng từ 25,3% khi không có H2O2 lên 

98,9% khi có mặt của H2O2. Các kết quả được 

trình bày trong nghiên cứu này này mang đến 
những cơ hội mới cho việc tái sử dụng bùn thải 

thân thiện với môi trường và cung cấp một 

phương pháp đơn giản để tổng hợp vật liệu xúc 
tác có nguồn gốc từ bùn thải để phân hủy hiệu 

quả kháng sinh TC nói riêng và các chất ô nhiễm 

hữu cơ nói chung trong môi trường nước. 
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