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MỞ ĐẦU 

Kháng sinh ngày càng được sử dụng rộng rãi phục vụ mục đích y tế cho con 

người và trong chăn nuôi [162], và đây cũng là hai nguồn chính gây ra ô nhiễm kháng 

sinh trong môi trường [140]. Tetracycline (TC) là một trong những kháng sinh được 

sử dụng phổ biến nhất trên thế giới, và khoảng 75% lượng TC tiêu thụ bởi con người 

và gia súc được bài tiết, dẫn đến sự gia tăng nồng độ TC trong môi trường nước [113, 

146]. Tại Việt Nam, việc lạm dụng kháng sinh trong nông nghiệp, chăn nuôi, thú y 

và sử dụng cho con người dẫn đến lượng dư thừa TC thải ra môi trường. Ví dụ, nghiên 

cứu tại một số con sông khu vực Hà Nội cho thấy TC xuất hiện trong nước sông với 

nồng độ từ mức giới hạn phát hiện đến 635 ng/L [139]. Vì vậy, việc nghiên cứu tìm 

ra các phương pháp tiên tiến để loại bỏ kháng sinh nói chung và TC nói riêng trong 

môi trường nước có ý nghĩa khoa học và thực tiễn rất lớn. Trong số đó, các phương 

pháp oxi hóa nâng cao (AOPs) dựa trên gốc tự do có tính oxi hóa mạnh, chẳng hạn 

như hydroxyl (HO•), hydroperoxyl (HOO•) và gốc sulfate (SO4
•−) ngày càng được 

ứng dụng nhiều trong xử lý TC do khả năng khoáng hóa hoàn toàn và thân thiện môi 

trường [62]. Đặc biệt, AOPs dựa trên gốc SO4
•− có hiệu quả oxi hóa và khả năng ứng 

dụng tốt hơn so với AOPs dựa trên gốc HO• nhờ tính chọn lọc cao hơn, mang lại lợi 

thế lớn hơn trong việc khoáng hóa các loại chất ô nhiễm hữu cơ [25]. Hơn nữa, gốc 

SO4
•− có thế oxi hóa khử cao hơn so với HO• (2,5–3,1 V so với 2,7 V (trong môi 

trường axit) và và 1,8 V (môi trường kiềm) của HO•). Bên cạnh đó, thời gian bán hủy 

của SO4
•− (30–40 μs) cũng lâu hơn trên 1000 lần so với HO• (20 ns), giúp SO4

•− tồn 

tại lâu hơn và phản ứng chọn lọc hơn trong xử lý nước [120]. Vì vậy, phương pháp 

kích hoạt persulfate tạo ra gốc SO4
•− ngày càng được nghiên cứu và phát triển trong 

ứng dụng xử lý nước, đặc biệt trong việc xử lý các chất ô nhiễm hữu mới nổi như TC. 

Trong đó, phương pháp kích hoạt PS sử dụng chất xúc tác dị thể ngày càng được quan 

tâm do khả năng kích hoạt PS cao và giảm thiểu sự rò rỉ của các ion kim loại [153]. 

Tuy nhiên, việc lựa chọn vật liệu xúc tác là rất quan trọng để tối ưu hóa các ưu điểm 

của vật liệu, giảm giá thành sản xuất xúc tác thông qua việc tái sinh, tái sử dụng, đồng 

HP
Highlight



 
 

7 
 

thời hạn chế nguy cơ ô nhiễm thứ cấp do rò rỉ kim loại hoặc do tính chất khó tái sử 

dụng của vật liệu làm xúc tác. 

Trong số các vật liệu xúc tác hiện nay, spinel từ tính MFe2O4 được đánh giá là 

một vật liệu tiềm năng nhờ các ưu điểm như ổn định hóa học cao, khả năng thu hồi 

dễ dàng bằng nam châm và hiệu quả kích hoạt PS cao. Trong đó, CoFe2O4 được xem 

là vật liệu có hiệu quả kích hoạt PS cao nhất nhờ mật độ nhóm hydroxyl trên bề mặt 

lớn và hiệu ứng hiệp đồng tối ưu giữa Co2+ và Fe3+ [95]. Tuy nhiên, CoFe2O4 vẫn còn 

một số hạn chế cố hữu, chẳng hạn như hiện tượng kết tụ do đặc tính từ tính, làm giảm 

diện tích bề mặt và khả năng kích hoạt PS do giảm tâm hoạt động, từ đó ảnh hưởng 

đến hoạt tính xúc tác [163]. Do đó, việc nghiên cứu kết hợp CoFe2O4 với những vật 

liệu khác để cải thiện hoạt tính xúc tác là hết sức cần thiết. 

Trong những năm gần đây, vật liệu khung hữu cơ kim loại (MOFs) đã thu hút 

sự quan tâm lớn từ các nhà khoa học nhờ khả năng điều chỉnh cấu trúc, độ xốp cao, 

diện tích bề mặt riêng lớn, kích thước mao quản rộng và mật độ thấp [30-43]. Nhờ 

những đặc tính này, MOFs có khả năng hấp phụ hiệu quả các chất ô nhiễm hữu cơ, 

tăng cường tương tác giữa xúc tác và chất ô nhiễm, đóng vai trò chất mang và phân 

tán xúc tác, từ đó tạo điều kiện thuận lợi cho quá trình oxi hóa xúc tác [90]. Hơn nữa, 

diện tích bề mặt cao và cấu trúc xốp đặc trưng của MOFs tạo điều kiện cho sự tương 

tác với các phân tử chất ô nhiễm, từ đó tăng cường quá trình truyền khối và nâng cao 

hiệu quả loại bỏ các chất ô nhiễm [155]. Dựa trên những đặc tính vượt trội về diện 

tích bề mặt và khả năng hấp phụ, MIL-101(Fe) đã được lựa chọn để kết hợp với 

CoFe2O4 trong nghiên cứu này, nhằm tận dụng đồng thời các tâm xúc tác dồi dào của 

CoFe2O4 và diện tích bề mặt riêng, đường kính mao quản lớn của MIL-101(Fe) để 

phân tán tốt hơn các hạt nano CoFe2O4 từ đó tận dụng được hiệu ứng cộng hưởng 

nhằm tăng hoạt tính xúc tác. 

Ngoài ra, graphene oxit dạng khử (rGO) là một vật liệu có cấu trúc 2D, có diện 

tích bề mặt lớn và khả năng dẫn điện tuyệt vời vì chứa các nguyên tử cacbon ở trạng 

thái lai hoá sp2. Ý tưởng bổ sung các tấm rGO vào hệ CoFe2O4 và MIL-101(Fe) sẽ 

cho phép tăng diện tích bề mặt, giúp phân tán tốt hơn các hạt nano CoFe2O4, góp 
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phần cải thiện các tâm xúc tác, qua đó tăng hiệu quả xúc tác. Bên cạnh đó, các tấm 

rGO còn đóng vai trò là chất dẫn điện tử sinh ra từ quá trình oxi hoá khử của các kim 

loại cobalt và sắt, giúp tương tác với phân tử PS tốt hơn, từ đó tăng cường hiệu quả 

kích hoạt PS, tạo được nhiều gốc tự do hơn, qua đó làm tăng cường hiệu quả xử lý 

các chất ô nhiễm. 

Xuất phát từ những cơ sở nêu trên, chúng tôi lựa chọn hướng nghiên cứu trong 

khuôn khổ luận án tiến sĩ với đề tài: “Nghiên cứu xử lý thuốc kháng sinh tetracycline 

trong nước bằng quá trình kích hoạt persulfate bởi hệ xúc tác trên cơ sở CoFe2O4, 

MIL-101 (Fe) và rGO” với mục tiêu tạo ra các hệ vật liệu xúc tác dị thể từ tính có 

khả năng kích hoạt tốt PS tạo các tác nhân oxi hoạt động, từ đó nâng cao hiệu quả xử 

lý TC trong nước, hướng tới xử lý nước thải chăn nuôi thực tế, vốn chứa nhiều loại 

kháng sinh, bao gồm TC. Trong khuôn khổ luận án, chúng tôi định hướng tổng hợp 

các vật liệu xúc tác CoFe2O4, CoFe2O4/MIL-88A(Fe); CoFe2O4/MIL-101(Fe) và 

CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO có hiệu quả cao trong việc xử lý dư lượng kháng sinh 

TC trong nước. 

Bố cục luận án được trình bày như sau: 

Chương 1. Tổng quan 

Trình bày khái quát về kháng sinh, các phương pháp xử lý kháng sinh; giới thiệu 

phương pháp kích hoạt persulfate, phân tích, đánh giá các nghiên cứu trong nước và 

thế giới về các vật liệu xúc tác dị thể ứng dụng trong quá trình kích hoạt persulfate từ 

đó đặt vấn đề nghiên cứu và giới thiệu các vật liệu xúc tác sẽ được nghiên cứu trong 

luận án. 

Chương 2. Thực nghiệm 

Trình bày các quy trình tổng hợp vật liệu, các phương pháp nghiên cứu đánh 

giá tính chất vật liệu và các thí nghiệm nghiên cứu xử lý dư lượng kháng sinh TC với 

mẫu giả lập trong phòng thí nghiệm và mẫu nước thải chăn nuôi thực tế. 

Chương 3. Kết quả và thảo luận 
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Trình bày các kết quả về nghiên cứu cấu trúc vật liệu, các yếu tố quả ảnh hưởng 

tới hiệu quả xử lý TC và kết quả xử lý nước thải thực tế, động học, cơ chế quá trình 

kích hoạt persulfate, kết quả khảo sát rò rỉ kim loại và tái sinh của vật liệu. 

Chương 4. Kết luận và kiến nghị 

Trình bày tóm tắt các kết quả chính của luận án và đề xuất các kiến nghị. 

Những đóng góp mới của luận án 

Nêu ra những đóng góp mới của luận án. 

1. Tính cấp thiết  

Việc thực hiện đề tài "Nghiên cứu xử lý thuốc kháng sinh tetracycline trong 

nước bằng quá trình kích hoạt persulfate bởi hệ xúc tác trên cơ sở CoFe2O4, MIL-

101(Fe) và rGO" xuất phát từ những lý do cấp thiết sau: 

Thứ nhất, ô nhiễm kháng sinh, đặc biệt là TC, trong môi trường nước đang trở 

thành một vấn đề nghiêm trọng toàn cầu. TC được sử dụng rộng rãi trong y tế và chăn 

nuôi, nhưng một lượng lớn không được hấp thụ mà thải trực tiếp ra môi trường thông 

qua nước thải sinh hoạt, bệnh viện và trang trại... Tính chất bền vững và khó phân 

hủy của TC khi áp dụng các phương pháp xử lý thông thường đã dẫn đến sự tồn lưu 

kéo dài trong môi trường. Hậu quả là nó thúc đẩy quá trình phát triển của các chủng 

vi khuẩn kháng kháng sinh, một mối đe dọa nghiêm trọng đến sức khỏe cộng đồng 

và hệ sinh thái. 

Thứ hai, các công nghệ xử lý truyền thống tỏ ra kém hiệu quả trong việc loại 

bỏ triệt để các chất hữu cơ bền như TC. Do đó, việc phát triển các công nghệ tiên tiến, 

hiệu quả và thân thiện với môi trường là một yêu cầu cấp bách. Trong số đó, quá trình 

oxi hóa dựa trên quá trình kích hoạt persulfate (PS-AOPs) nổi lên như một giải pháp 

đầy hứa hẹn nhờ khả năng tạo ra các gốc sulfate (SO4
•‾) có thế oxi hóa cao, thời gian 

bán hủy dài và khả năng phân hủy hiệu quả nhiều hợp chất hữu cơ khó phân hủy. 

Thứ ba, mặc dù có hiệu quả, việc tìm kiếm một hệ xúc tác phù hợp cho quá 

trình kích hoạt PS vẫn là một thách thức lớn. Các vật liệu đơn thành phần thường có 

hiệu suất thấp, tốc độ chậm và khả năng tái sử dụng hạn chế. Do đó, xu hướng phát 

triển các vật liệu lai ghép để tận dụng ưu điểm của từng thành phần, cho phép tăng 
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hiệu suất xử lý, không gây ô nhiễm thứ cấp, có khả năng tái sinh, thu hồi, tái sử dụng 

nhiều lần, nhằm giảm chi phí xử lý là rất cần thiết. Đề tài này đề xuất một hướng tiếp 

cận mới bằng cách kết hợp ba thành phần: 

• CoFe2O4: Có từ tính cao, dễ thu hồi, và hoạt tính xúc tác rất tốt, góp phần tăng 

cường hoạt tính xúc tác, đồng thời cho phép thu hồi, tái sinh, tái sử dụng xúc tác 

một cách dễ dàng dựa trên từ tính của CoFe2O4. 

• MIL-101(Fe): Là vật liệu khung hữu cơ-kim loại (MOFs) có diện tích bề mặt cực 

lớn, tạo nhiều vị trí hoạt động và thân thiện với môi trường (sử dụng kim loại Fe), 

đóng vai trò là chất mang để phân tán các hạt nano CoFe2O4, nhằm làm giảm khả 

năng co cụm các hạt nano CoFe2O4, từ đó tăng cường các tâm xúc tác hoạt động. 

• rGO (graphene oxide khử): Có khả năng dẫn điện xuất sắc, tạo điều kiện chuyển 

điện tích sinh ra từ quá trình oxi hoá giữa các cặp Co2+/Co3+ và Fe2+/Fe3+, góp 

phần tăng cường tương tác giữa các electron và phân tử PS, tăng tốc độ tạo gốc 

SO4
•‾; ổn định cấu trúc và ngăn chặn sự tập hợp của các hạt nano CoFe2O4, từ đó 

tăng cường hoạt tính xúc tác của cả hệ. 

Việc nghiên cứu tổng hợp và đánh giá hiệu quả của hệ xúc tác lai ba thành 

phần CoFe2O4/MIL-101 (Fe)/rGO này không chỉ nhằm mục đích xử lý hiệu quả dư 

lượng kháng sinh TC mà còn hướng đến việc phát triển một loại vật liệu xúc tác bền 

vững, có khả năng tái sử dụng và dễ dàng thu hồi bằng từ tính, từ đó mở ra tiềm năng 

ứng dụng thực tế trong xử lý nước thải ô nhiễm kháng sinh. 

2. Mục tiêu của luận án 

Tổng hợp được các vật liệu xúc tác trên cơ sở CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO, 

và đánh giá được hiệu quả xử lý dư lượng kháng sinh TC trong nước bằng quá trình 

kích hoạt PS sử dụng các vật liệu xúc tác đã tổng hợp được. 

Làm rõ được cơ chế, động học của quá trình phân huỷ TC, khả năng tái sử 

dụng và độ bền của vật liệu xúc tác trong quá trình xử lý TC. 

3. Đối tượng và phạm vi nghiên cứu 

Đối tượng nghiên cứu:  
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- Các vật liệu xúc tác: CoFe2O4, MIL-101 (Fe), MIL-88A, CoFe2O4/MIL-101(Fe) 

(CoM), CoFe2O4/MIL-101 (Fe)/rGO (CoMrGO). 

- Kháng sinh TC có nồng độ từ 5 mg/L đến 25 mg/L được pha từ dung dịch TC có 

nồng độ 1000 mg/L. 

- Nước thải chăn nuôi có chứa các chất ô nhiễm hữu cơ và dư lượng kháng sinh. 

- Phạm vi nghiên cứu:  

- Nghiên cứu các điều kiện tối ưu để tổng hợp các vật liệu CoFe2O4, MIL-101 (Fe), 

CoM, CoMrGO . 

- Nghiên cứu đặc điểm cấu trúc của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101 (Fe), CoM, 

CoMrGO. 

- Đánh giá và so sánh khả năng kích hoạt PS của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101 

(Fe), CoM, CoMrGO. 

- Nghiên cứu cơ chế, con đường phân hủy TC bằng quá trình hoạt hoá PS được 

xúc tác bằng các vật liệu đã chế tạo được. 

- Nghiên cứu ứng dụng vào loại bỏ chất ô nhiễm trong nước thải thực tế từ trang 

trại chăn nuôi lợn. 

4. Ý nghĩa khoa học thực tiễn của luận án 

Luận án đã tổng hợp thành công hệ xúc tác tích hợp ba chức năng quan trọng 

“hấp phụ, xúc tác và tách thu hồi xúc tác sau khi sử dụng” giữa ba thành phần: Các 

hạt nano CoFe2O4 (có hiệu quả kích hoạt PS cao với nhiều tâm hoạt động, độ ổn định 

lớn, tính chất từ mạnh), MIL-101(Fe) (có diện tích bề mặt riêng lớn, có khả năng 

mang và phân tán các hạt nano CoFe2O4 từ đó cải thiện các tâm hoạt động và hoạt 

tính xúc tác), và rGO (có diện tích bề mặt riêng lớn và cho phép việc vận chuyển 

electron một cách thuận lợi, tạo điều kiện cho phản ứng kích hoạt PS xảy ra nhanh 

hơn, từ đó tăng hiệu qủa xúc tác) vào một hệ nhằm tăng cường hiệu quả xử lý TC 

thông qua quá trình kích hoạt PS. Bên cạnh đó, các vật liệu xúc tác sau khi sử dụng 

được thu hồi, tái sinh, tái sử dụng một cách thuận lợi bằng nam châm, góp phần làm 

giảm giá thành xử lý chất ô nhiễm và tăng khả năng ứng dụng thực tế của các xúc tác 

đã chế tạo được. Các kết quả nghiên cứu cũng chỉ ra rằng, việc xử lý nước ô nhiễm 
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dư lượng kháng sinh TC không chỉ dừng lại ở qui mô phòng thí nghiệm mà còn có 

thể ứng dụng trong xử lý nước thải thực tế từ trang trại chăn nuôi với hiệu quả cao, 

mở ra triển vọng ứng dụng thực tế của các vật liệu đã chế tạo được. Các kết quả 

nghiên cứu trong luận án cũng góp phần làm sáng tỏ cơ chế xử lý TC bởi hệ xúc tác 

ba thành phần CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO và con đường phân huỷ TC thành các 

thành phần trung gian trước khi thành các sản phẩm không ô nhiễm là CO2 và H2O, 

làm tài liệu khoa học quan trọng cho các nghiên cứu tiếp theo trong cùng lĩnh vực. 
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CHƯƠNG 1. TỔNG QUAN 

1.1. Ô nhiễm kháng sinh trong nước 

1.1.1. Định nghĩa, phân loại và thực trạng sử dụng của kháng sinh 

Kháng sinh là những hợp chất tự nhiên hoặc tổng hợp, thường được tạo ra bởi 

vi sinh vật (vi khuẩn, nấm men, nấm mốc) hoặc được tổng hợp nhân tạo, có khả năng 

ức chế hoặc tiêu diệt vi sinh vật khác ở nồng độ rất thấp. Chúng được sử dụng chủ 

yếu để điều trị nhiễm trùng do vi khuẩn ở người và động vật. Việc khám phá và phát 

triển kháng sinh là một bước ngoặt quan trọng trong y học hiện đại, mở ra kỷ nguyên 

mới trong điều trị và phòng ngừa bệnh truyền nhiễm, góp phần nâng cao tuổi thọ và 

chất lượng cuộc sống [54]. 

Kháng sinh thường được phân loại dựa trên ba tiêu chí chính: cấu trúc hóa học, 

cơ chế tác động và phổ tác động hoặc sinh vật bị ức chế. Việc phân loại này giúp các 

nhà lâm sàng, dược sĩ và nhà nghiên cứu lựa chọn loại kháng sinh phù hợp cho từng 

bệnh lý, tối ưu hóa hiệu quả điều trị và hạn chế nguy cơ kháng thuốc. Dựa trên cấu 

trúc hóa học, kháng sinh được chia thành nhiều nhóm chính với các đại diện điển 

hình, ngoài ra, kháng sinh còn được phân loại theo cơ chế tác động, giúp hiểu rõ cách 

thức tiêu diệt hoặc ức chế vi khuẩn. 

Kể từ khi kháng sinh được phát hiện, đặc biệt là sau sự ra đời của Penicillin, 

thị trường kháng sinh đã phát triển nhanh chóng và trở thành nhóm dược phẩm quan 

trọng trong y học. Ban đầu, chúng chủ yếu được dùng để điều trị nhiễm khuẩn ở 

người, nhưng hiện nay đã được ứng dụng rộng rãi trong thú y, nông nghiệp, chăn nuôi 

và nuôi trồng thủy sản như chất kích thích tăng trưởng, giúp giảm bệnh tật và tăng 

năng suất [162]. Trong những năm gần đây, mức sống và chăm sóc y tế của con người 

đã được cải thiện đáng kể, và việc tiêu thụ và sử dụng kháng sinh đã tăng lên hàng 

năm [73]. Ví dụ, việc sử dụng kháng sinh cho người đã tăng 65% từ năm 2000 đến 

năm 2015, và dự kiến sẽ tăng 200% vào năm 2030 [121,19]. Cùng với đó, việc sử 

dụng kháng sinh thú y trên toàn cầu ước tính đạt 76.704 tấn vào năm 2018, với mức 

tăng dự kiến là 67% vào năm 2030, đạt 105.596 tấn [142]. Tuy nhiên, việc lạm dụng 

kháng sinh có thể dẫn đến sự xuất hiện của các chủng vi khuẩn kháng một hoặc nhiều 
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loại kháng sinh, làm giảm hiệu quả điều trị và tạo ra thách thức lớn cho y học hiện 

đại [36]. Sự phát triển của tình trạng kháng thuốc ở vi khuẩn gắn liền với sự phát triển 

của các gen kháng kháng sinh, từ đó đe dọa nghiêm trọng đến khả năng điều trị các 

bệnh nhiễm khuẩn thông thường [28]. Ví dụ, S. aureus kháng methicillin, đột biến 

gen cấu trúc kháng methicillin (gen mecA hoặc gen SCCmec) chống lại sự ức chế 

methicillin, đã gây ra hơn 100.000 ca nhiễm trùng vào năm 2019 [37,101]. Theo Tổ 

chức Y tế Thế giới (WHO), kháng kháng sinh (AMR) là một trong những mối đe dọa 

nghiêm trọng nhất đối với sức khỏe toàn cầu, ảnh hưởng đến con người, động vật và 

cả an toàn thực phẩm [7]. Người ta ước tính rằng đến năm 2050, AMR có thể dẫn đến 

hơn 1 triệu ca tử vong và thiệt hại kinh tế khoảng 1 nghìn tỷ đô la [114]. Do đó, cần 

phải tăng cường các biện pháp quản lý, kiểm soát việc sử dụng và hạn chế tối đa sự 

thải bỏ kháng sinh dư thừa ra môi trường nhằm giảm thiểu nguy cơ phát sinh và lan 

truyền hiện tượng kháng thuốc. 

Tại Việt Nam, thực trạng sử dụng kháng sinh trong cộng đồng cũng rất phổ 

biến. Một nghiên cứu về thực trạng sử dụng kháng sinh trên 1200 người dân năm 

2018-2019 cho thấy có tới 34,3% bệnh nhân có sử dụng kháng sinh và 49,9% các 

thành viên trong gia đình sử dụng kháng sinh [3]. Ngoài ra, năm 2020, việc sử dụng 

kháng sinh tại Trung tâm Y tế huyện Yên Dũng, tỉnh Bắc Giang (nay là Bắc Ninh) 

về cơ bản tuân thủ khuyến cáo của Bộ Y tế. Tỷ lệ kê đơn một loại kháng sinh đạt 

65,33%. Tuy nhiên, vẫn tồn tại một số vấn đề như: tỷ lệ kháng sinh nội (54,54% theo 

DDD- là liều trung bình duy trì hằng ngày với chỉ định chính của một thuốc kháng 

sinh) thấp hơn so với khuyến cáo (75%); 4,33% bệnh án phối hợp đến 3 loại kháng 

sinh và 2,34% sử dụng kháng sinh kéo dài trên 10 ngày [1]. 

1.1.2. Thực trạng ô nhiễm kháng sinh  

Như đã trình bày ở phần trước, việc sử dụng kháng sinh cho con người và 

trong thú y được coi là hai nguồn chính dẫn đến việc xả thải kháng sinh ra môi trường. 

Nhiều nghiên cứu đã chỉ ra rằng phần lớn kháng sinh mà con người tiêu thụ không 

được chuyển hóa hoàn toàn trong cơ thể mà được bài tiết trực tiếp ra ngoài thông qua 

nước tiểu và phân [140]. Điều này khiến nước thải sinh hoạt trở thành một trong 
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những “vật mang” quan trọng nhất của kháng sinh, đóng vai trò trung gian trong việc 

đưa các hợp chất này vào môi trường tự nhiên. 

Ở châu Âu, các báo cáo cho thấy nước thải sinh hoạt có thể chiếm tới 75% 

tổng lượng kháng sinh thải ra môi trường [74], phản ánh việc tiêu thụ kháng sinh 

không kiểm soát trong cộng đồng gây ra vấn nạn ô nhiễm kháng sinh. Ngược lại, đối 

nước thải bệnh viện, mặc dù thường có tổng lượng thải kháng sinh thấp hơn so với 

nước thải sinh hoạt, nhưng lại chứa nồng độ kháng sinh rất cao. Một số nghiên cứu 

cho thấy tổng lượng kháng sinh thải ra từ các bệnh viện có thể dưới 15% so với tổng 

lượng thải từ cộng đồng, tuy nhiên, nồng độ kháng sinh trong nước thải bệnh viện 

cao hơn rất nhiều so với nước thải sinh hoạt. Aydin và cộng sự (2019) đã báo cáo 

rằng tổng nồng độ kháng sinh trong nước thải bệnh viện có thể đạt tới 322,735 ng/L, 

trong khi nước thải sinh hoạt chỉ đạt đỉnh ở mức 6,735 ng/L [11].  

Như vậy, cả nước thải sinh hoạt và nước thải bệnh viện đều đóng vai trò quan 

trọng trong việc thải kháng sinh ra môi trường và trở thành một vấn đề toàn cầu, là 

vấn đề nóng đang được quan tâm ở Việt Nam cũng như ở các quốc gia khác trên thế 

giới. Theo Aus der Beek và cộng sự (2016), các tác giả đã tổng hợp và phân tích dữ 

liệu từ hơn 1000 công bố liên quan đến nồng độ dược phẩm trong môi trường [10]. 

Kết quả nghiên cứu cho thấy việc xuất hiện dược phẩm trong môi trường là một vấn 

đề nhận được sự quan tâm toàn cầu, khi các hợp chất này được phát hiện tại 71 quốc 

gia trên khắp thế giới. Trong số các loại dược phẩm, nhóm kháng sinh như sulfonamid, 

fluoroquinolones, macrolide, tetracyclin cùng với một số loại kháng sinh khác thường 

xuyên được phát hiện trong các nguồn nước mặt, sông, nước biển và trầm tích. Nồng 

độ của chúng chủ yếu dao động ở µg/L và trong một số trường hợp có thể lên tới 

hàng chục µL/L, cho thấy khả năng tồn tại và tích tụ đáng kể của các hợp chất này 

trong môi trường tự nhiên [20]. Một số nghiên cứu đã ghi nhận các nồng độ kháng 

sinh cực cao tại một số khu vực nhất định, điều này cho thấy sự tồn tại của các nguồn 

thải điểm cục bộ hoặc khả năng xử lý chưa hiệu quả của các nhà máy xử lý nước thải 

trong việc loại bỏ các chất gây ô nhiễm này. Những phát hiện này nhấn mạnh rằng 

mặc dù các hệ thống xử lý hiện đại có thể giảm phần lớn tải lượng dược phẩm, nhưng 
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vẫn tồn tại những điểm thải tập trung hoặc các yếu tố kỹ thuật khiến một lượng đáng 

kể các hợp chất sinh học hoạt tính tiếp tục xâm nhập vào môi trường nước [20]. 

1.1.3. Ảnh hưởng của dư lượng kháng sinh tới môi trường và con người 

Hiện nay, việc lạm dụng và sử dụng không đúng cách các loại kháng sinh trong 

nhiều lĩnh vực bao gồm y tế, chăn nuôi và trồng trọt đã dẫn đến những hệ lụy đáng 

báo động. Hậu quả của ô nhiễm kháng sinh không chỉ giới hạn trong phạm vi sức 

khỏe cộng đồng mà còn lan rộng ra toàn bộ hệ sinh thái, gây ra những thay đổi tiêu 

cực và khó lường. 

Dư lượng kháng sinh có trong môi trường sẽ ức chế sự tăng trưởng của các vi 

sinh vật và phá vỡ cấu trúc của vi khuẩn, ảnh hưởng đến quá trình oxi hóa sinh học, 

do đó có thể ảnh hưởng tới việc phân hủy các chất hữu cơ và loại bỏ các hợp chất 

nitơ độc hại có trong nước gây ảnh hưởng tiêu cực tới hệ sinh thái. Không chỉ vậy, ô 

nhiễm kháng sinh trong nước dẫn tới sự hình thành gen và vi khuẩn kháng kháng sinh 

gây ảnh hưởng rất lớn tới sức khỏe con người và động vật. Ước tính có khoảng 33.000 

ca tử vong mỗi năm do vi khuẩn kháng thuốc ở EU-EEA [38]. Chủng kháng thuốc 

H58 có nguồn gốc ở châu Á và châu Phi đã tăng tỷ lệ lưu hành từ 7% lên 97% trong 

5 năm. Tỷ lệ và xu hướng kháng thuốc đang trở nên đáng lo ngại trên toàn cầu. Ví 

dụ, có đến 77% số ca nhiễm trùng liên quan đến chăm sóc sức khỏe do E. faecium ở 

Hoa Kỳ kháng vancomycin [75]. 

Nhiễm trùng kháng kháng sinh cũng góp phần tạo thêm gánh nặng tài chính 

cho hệ thống chăm sóc sức khỏe. Ước tính mỗi năm trên thế giới có khoảng 700.000 

người thiệt mạng liên quan đến nhiễm trùng do kháng thuốc. Tổ chức Y tế thế giới 

(WHO) gọi đây là một cuộc khủng hoảng y tế toàn cầu và dự báo đến năm 2050 chi 

phí do kháng kháng sinh trên toàn cầu lên tới 100 nghìn tỷ USD và gây ra khoảng 10 

triệu ca tử vong mỗi năm, con số này cao hơn số người tử vong vì ung thư, tiểu đường, 

hay tai nạn giao thông [104]. 

Do đó, cần có những nghiên cứu toàn diện để đề xuất các biện pháp quản lý 

việc sử dụng kháng sinh một cách hợp lý và xây dựng các công nghệ xử lý hiệu quả 

nhằm giảm thiểu nguy cơ phát tán và tích tụ kháng sinh trong môi trường. 
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1.2. Giới thiệu về kháng sinh TC 

1.2.1. Kháng sinh TC 

Kháng sinh TCs, là nhóm kháng sinh lớn thứ hai trên toàn thế giới. TCs có 

phổ hoạt động rộng, chất lượng cao và giá thành thấp, do đó, TCs là một trong những 

loại kháng sinh chính dùng để điều trị cho người, kiểm soát bệnh ở động vật và làm 

phụ gia thức ăn chăn nuôi [59,156]. Hiện nay, nhóm kháng sinh TCs điển hình bao 

gồm TC, oxytetracycline (OTC), chlortetracycline (CTC) và doxycycline (DC). 

 

Hình 1.1. Cấu trúc hóa học và giá trị pKa của TC [34]. 

TC có công thức phân tử là C22H24N2O8. Nhiệt độ nóng chảy khoảng 170-

173 ℃. Chủ yếu bao gồm bốn vòng cacbon, trong đó có nhóm dimethylamino 

(N(CH3)2), nhóm acylamino (CONH2), nhóm phenolic hydroxyl (C-OH), nhóm xeton 

(C=O) và nhóm enol liên hợp hệ thống liên kết đôi cùng một lúc. TC là một loại axit 

yếu, có bốn dạng trong dung dịch nước. Khi độ pH nhỏ hơn 3,3, nhóm dimethylamino 

trong cấu trúc phân tử TC được proton hóa, chủ yếu là sự hiện diện của cation TC+ 

nên mang điện tích dương. Khi giá trị pH là 3,3–7,7, các phân tử TC trong nhóm 

xeton phenolic bị mất proton, tạo ion lưỡng cực (dương, âm). Khi giá trị pH lớn hơn 

7,7, các phân tử TC ở dạng anion TC- hoặc anion hóa trị TC2-. 

1.2.2. Thực trạng sử dụng kháng sinh TC 

TC là một trong những loại kháng sinh được sử dụng phổ biến nhất trên thế 

giới. Nó có hoạt tính phổ rộng chống lại các bệnh nhiễm trùng do vi khuẩn khác nhau, 

làm cho nó có hiệu quả trong trị liệu cho con người và thuốc thú y [20]. Theo báo cáo 
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của Kovalakova và cộng sự, việc sử dụng kháng sinh thường cao hơn ở các nước có 

thu nhập cao, tuy nhiên, mức sử dụng lớn nhất xảy ra ở các nước như Ấn Độ và Brazil, 

Trung Quốc [74]. Trong đó, ở Trung Quốc, dân số vào khoảng 1,393 tỷ người, với 

tốc độ tăng trưởng 0,5% mỗi năm, TC được xếp hạng là loại kháng sinh được sử dụng 

rộng rãi nhất [8,124]. Bên cạnh đó, ở Đức, liên quan đến các loại thuốc được sử dụng 

cho động vật được nuôi để giết mổ, người ta xác định rằng TC là loại kháng sinh 

được sử dụng nhiều nhất tại 57 trang trại lớn nhất cả nước [99]. Ở Thổ Nhĩ Kỳ, TC 

chiếm 33% tổng lượng kháng sinh được sử dụng cho sản xuất gia cầm, gia súc và lợn 

[147]. Ở Hoa Kỳ, việc sử dụng kháng sinh làm chất phụ gia thực phẩm và động vật 

đã tăng 80 lần trong 40 năm và một lần nữa, TC đại diện cho nhóm chính của các loại 

kháng sinh này, với mức tiêu thụ hàng năm ước tính vào khoảng 3.200 tấn [70]. 

Do được sử dụng phổ biến, việc xả thải TC ra môi trường ngày càng tăng. Các 

nghiên cứu gần đây chỉ ra rằng hầu hết TC (lên đến 75%) mà con người và gia súc 

tiêu thụ đều được bài tiết dưới dạng không hoạt động qua phân và nước tiểu, dẫn đến 

nồng độ TC cao trong môi trường nước [113]. TC được bài tiết từ nhiều nguồn đầu 

vào khác nhau (con người, gia súc, cá, v.v.) qua nước tiểu và phân dưới dạng hợp 

chất gốc, chất chuyển hóa có hoạt tính hoặc kết hợp cả hai. Chất thải của con người 

chủ yếu đến nhà máy xử lý nước thải thông qua mạng lưới cống rãnh, trong khi một 

phần chất thải của gia súc đến các nhà máy xử lý nước thải gần đó và phần còn lại có 

thể gây ô nhiễm đất, nước mặt và nước ngầm thông qua quá trình rửa trôi hoặc chảy 

tràn [156]. Bên cạnh đó, các chất kích thích tăng trưởng được sử dụng trong nuôi 

trồng thủy sản và chất thải do cá thải ra làm ô nhiễm nước mặt [56]. Không chỉ vậy, 

TC còn được phát hiện trong nước uống hoặc các nguồn nước uống, có thể là do ô 

nhiễm môi trường tiềm ẩn, lạm dụng kháng sinh hoặc xử lý không đúng cách [61,76]. 

Nước ngọt bề mặt là nguồn nước uống chính và mức độ ô nhiễm của nước ngọt bề 

mặt ảnh hưởng đến chất lượng cuối cùng của nước uống [15]. Trong một nghiên cứu 

của Li và cộng sự, không tìm thấy TC trong nước máy từ Thượng Hải mà chỉ có OTC, 

trung bình: 0,6 ng/L được phát hiện trong nước máy từ Hồng Kông, Trung Quốc [83]. 

Ở Hàn Quốc, kháng sinh (10–67 ng/L) thường được tìm thấy trong nguồn nước, 
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nhưng TCs không được phát hiện trong nước máy [83]. TC (tối đa: 11,2 ng/L), OTC 

(19,0 ng/L) và DXC (56,1 ng/L) được tìm thấy trong các nguồn nước uống ở hạ lưu 

sông Dương Tử [146]. Nồng độ TCs tương đối cao (phạm vi: 68,6–632,0; trung bình: 

17,3 ng/L) được phát hiện trong các nguồn nước uống từ lưu vực sông Hoài Hà [146]. 

Tại Việt Nam, việc lạm dụng kháng sinh ngày càng phổ biến, chủ yếu dùng cho nông 

nghiệp, chăn nuôi và thú y, số còn lại là dùng cho con người; do vậy, nhiều dư lượng 

kháng sinh được thải ra môi trường, trong đó có TCs. Cụ thể, trong một nghiên cứu 

phân tích mẫu nước sông tại khu vực Hà Nội đã phát hiện được nhiều loại kháng sinh, 

trong đó, OTC và TC được phát hiện với nồng độ từ giới hạn phát hiện đến 635 ng/L, 

các loại kháng sinh khác được phát hiện với nồng độ trung bình lớn hơn 100 ng/L 

[139]. Nguyên nhân gây ra ô nhiễm TCs một phần do các nhà máy xử lý nước thải 

đô thị truyền thống (xử lý sinh học, chẳng hạn như bùn hoạt tính) thường không có 

khả năng phân hủy TC và dẫn đến xả thải vào nguồn nước. Ví dụ, tỷ lệ loại bỏ kháng 

sinh khỏi các ao ổn định chất thải ở Kumasi, Ghana cao nhất cũng chỉ đạt 89% [12]. 

Nhà máy xử lý nước thải sinh học đô thị ở Thổ Nhĩ Kỳ có tỷ lệ loại bỏ TC rất thấp 

(chỉ 39,4%) [134]. Ngược lại, một phần khác của nguồn nước không bị ô nhiễm TCs, 

điều này được cho là nhờ một số công nghệ tiên tiến, chẳng hạn như oxi hóa các chất 

hữu cơ khó phân hủy trong nước bằng ozon hoặc sử dụng than hoạt tính để hấp phụ 

kháng sinh [83]. Ví dụ, ở Việt Nam, Phạm Trung Thế và cộng sự xử lý kháng sinh 

TC bằng phương pháp hấp phụ bằng than hoạt tính có nguồn gốc từ lục bình đạt dung 

lượng hấp phụ cực đại là 108.2 mg/g ở 90 phút [2], hay Bùi Xuân Thành và các cộng 

sự sử dụng công nghệ Sponge-MBR kết hợp ozone hóa loại bỏ kháng sinh trong nước 

thải y tế, đạt hiệu suất loại bỏ lên đến 100% đối với kháng sinh TC, các chỉ số xử lý 

như chất hữu cơ COD đều đạt khoảng 90-95% [21]. Tuy nhiên, đây là phương pháp 

xử lý đòi hỏi diện tích xử lý lớn, thời gian xử lý rất lâu. Một số nghiên cứu xử lý dư 

lượng kháng sinh bằng kỹ thuật oxi hoá nâng cao sử dụng xúc tác quang hoá cũng đã 

được tiến hành tại Việt Nam, trong đó có các nhóm nghiên cứu tại Phòng thí nghiệm 

Trọng điểm Vật liệu tiên tiến ứng dụng trong Phát triển xanh và Phòng thí nghiệm 

Hoá Môi trường, Khoa Hoá học, Trường Đại học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc 
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gia Hà Nội. Mặc dù phương pháp xúc tác quang hoá thân thiện với môi trường, có 

hiệu quả xử lý cao, nó lại đòi hỏi thời gian xử lý lâu và thường cho hiệu quả cao khi 

nồng độ các chất ô nhiễm thấp, gặp khó khăn trong ứng dụng để xử lý nước thải thực 

tế. Vì vậy, nghiên cứu các công nghệ tiên tiến để loại bỏ kháng sinh nói chung và TC 

nói riêng trong môi trường với hiệu suất cao, thời gian xử lý nhanh, chi phí phù hợp 

là việc là một cách tiếp cận có ý nghĩa khoa học, có tính cấp thiết và thực tế lớn. 

1.3. Các phương pháp xử lý TC trong nước 

Trong khoảng một thập kỷ vừa qua, lĩnh vực nghiên cứu về loại bỏ các hợp 

chất dược phẩm khỏi nước thải ngày càng phát triển mạnh mẽ, với nhiều công trình 

nhằm tìm kiếm các phương pháp hiệu quả và bền vững. Nguyên nhân chính dẫn đến 

sự quan tâm này là những hạn chế vốn có của các hệ thống xử lý nước thải truyền 

thống, vốn được thiết kế chủ yếu để loại bỏ các chất rắn lơ lửng, chất hữu cơ dễ phân 

hủy và các chất dinh dưỡng, nhưng không đủ khả năng để xử lý các hợp chất hữu cơ 

khó phân hủy như dược phẩm và kháng sinh. Do đó, nhiều loại chất ô nhiễm mới nổi 

có khả năng tồn tại trong nước thải sau khi xử lý, từ đó xâm nhập vào môi trường 

nước tự nhiên và tiềm ẩn nguy cơ ảnh hưởng đến đa dạng sinh học, hệ sinh thái và 

sức khỏe con người [141]. 

Những hạn chế này đã thúc đẩy sự phát triển của các công nghệ xử lý tiên tiến, 

bao gồm các phương pháp vật lý, hóa học và sinh học, nhằm giảm thiểu nồng độ dược 

phẩm trong nước thải và hạn chế nguy cơ hình thành vi khuẩn kháng thuốc. Trong số 

đó, các phương pháp như hấp phụ, oxi hóa Fenton, quang xúc tác và kích hoạt PS là 

những phương pháp đang được nghiên cứu và ứng dụng rộng rãi trong việc loại bỏ 

dư lượng kháng sinh ra trong nước. Nhiều nghiên cứu gần đây cho thấy rằng việc áp 

dụng các phương pháp xử lý hiện đại có thể nâng cao hiệu quả loại bỏ các hợp chất 

khó phân hủy, góp phần bảo vệ chất lượng nước và giảm thiểu tác động lâu dài đến 

môi trường [141]. 

1.3.1. Phương pháp sinh học 

Phương pháp xử lý sinh học là một trong những phương pháp được sử dụng 

để phân hủy các chất hữu cơ trong nước bằng các vi sinh vật trong điều kiện hiếu khí, 
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yếm khí và kị khí. Hiện nay, quá trình liên quan đến sự phân hủy sinh học của TC đã 

thu hút ngày càng nhiều sự chú ý vì tính đơn giản, hiệu quả và chi phí thấp [27], với 

vai trò là các vi sinh vật [161], nấm [78]. Tuy nhiên, phương pháp sinh học dựa trên 

vi sinh vật không mang lại hiệu quả cao đối với xử lý kháng sinh, đặc biệt là TC, do 

các phân tử TC có thể ức chế sự phát triển của vi sinh vật [123]. Vì vậy, đã có nhiều 

nghiên cứu nâng cao hiệu quả của phương pháp sinh học dựa trên các kỹ thuật tiền 

xử lý hoặc kết hợp với các phương pháp khác. Ví dụ, Belkheiri và cộng sự (2015) đã 

tìm cách tăng khả năng phân hủy sinh học của TC bằng tiền xử lý điện hoá. Trong thí 

nghiệm này, nhóm tác giả sử dụng điện cực biến tính niken cùng buồng phản ứng 

dòng chảy, trong đó các điều kiện tối ưu bao gồm: nồng độ ban đầu của TC là 100 

mg/L, điện thế 0,45 V, và tốc độ dòng chảy trong khoảng 1–6 mL/phút, cho thấy TC 

gần như được chuyển hóa hoàn toàn ở cả tốc độ dòng thấp và cao sau quá trình oxi 

hóa, đạt được mục tiêu chính là tạo ra các sản phẩm trung gian có thể được vi sinh 

vật hấp thu; tuy nhiên, mức độ khoáng hóa vẫn thấp, không vượt quá 31% [16]. 

Vì vậy, có thể khẳng định rằng các phương pháp xử lý sinh học không phải là 

giải pháp hiệu quả hoặc nhanh chóng nhất để xử lý dư lượng kháng sinh trong nước, 

do các tác nhân chính của quá trình xử lý như vi sinh vật dễ bị ức chế bởi kháng sinh. 

Do đó, các phương pháp xử lý sinh học khó có thể được xem là lựa chọn tối ưu cho 

việc xử lý TC trong môi trường. 

1.3.2. Phương pháp vật lý 

1.3.2.1. Phương pháp hấp phụ 

Hấp phụ được xem là một trong những phương pháp hiệu quả và phổ biến nhất 

để loại bỏ các chất ô nhiễm trong nước, chẳng hạn như TC, nhờ vào các ưu điểm nổi 

bật của nó, bao gồm hiệu quả xử lý cao, chi phí tương đối thấp, đồng thời khả năng 

hoạt động không bị ảnh hưởng nhiều bởi sự hiện diện của các chất độc hại trong nước 

[69]. Tuy nhiên, hiệu quả của quá trình hấp phụ phụ thuộc mạnh mẽ vào loại vật liệu 

sử dụng, đặc tính của chất ô nhiễm và thành phần có trong nước thải. Các yếu tố quyết 

định bao gồm nguồn gốc và cấu trúc của vật liệu hấp phụ, diện tích bề mặt riêng, 

đường kính lỗ mao quản… [132]. 
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Hình 1.2. Phương pháp hấp phụ xử lý kháng sinh trong môi trường nước [79]. 

Đã có rất nhiều vật liệu hấp phụ được phát triển để loại bỏ TC, chẳng hạn như 

nanocomposite trên nền graphene oxide/ZnO từ tính [116]; than sinh học xốp dựa 

trên bùn dược phẩm được kích hoạt bằng NaOH [89]; than sinh học chứa oxit Fe/Mn 

[170]; tinh thể nano oxit đồng bát diện [145]. Trong số các vật liệu hấp phụ đã được 

nghiên cứu, than sinh học (biochar) nổi bật nhờ khả năng hấp phụ cao, được lý giải 

bởi cấu trúc xốp đặc trưng và sự phong phú của các nhóm chức bề mặt [152]. Nhằm 

đạt hiệu quả hấp phụ tối ưu đồng thời giảm chi phí, nhiều nghiên cứu hiện nay đang 

tìm kiếm các giải pháp thay thế cho các chất hấp phụ thương mại, sử dụng các loại 

sinh khối giá rẻ, bao gồm các nguồn hữu cơ dư thừa từ nông nghiệp, công nghiệp, 

rừng và các nguồn hữu cơ khác. 

Tuy nhiên, nhược điểm cố hữu của phương pháp hấp phụ là không xử lý triệt 

để các chất ô nhiễm mà chỉ chuyển từ pha lỏng/khí lên pha rắn, có nguy cơ gây ô 

nhiễm thứ cấp nếu không có biện pháp xử lý bổ sung. Bên cạnh đó, việc quản lý, tái 

sinh, tái sử dụng các vật liệu hấp phụ sau khi xử lý chất ô nhiễm cũng đặt ra những 

thách thức lớn về môi trường và kinh kế. 

1.3.2.2. Phương pháp lọc màng 

Lọc màng là một phương pháp xử lý an toàn và hiệu quả, được nghiên cứu 

rộng rãi, hướng tới mục tiêu không phát thải và không cần sử dụng thêm các hóa chất 

độc hại. Phương pháp lọc màng có các ưu điểm như hiệu suất cao, phạm vi ứng dụng 



 
 

23 
 

rộng rãi và dễ vận hành. Các quá trình lọc màng thông thường bao gồm màng vi lọc, 

siêu lọc, lọc nano và thẩm thấu ngược. Trong đó, màng lọc nano và màng thẩm thấu 

ngược có kích thước lỗ nhỏ hơn, với kích thước lỗ và giới hạn khối lượng phân tử lần 

lượt là 0,001–0,008 μm và < 0,001 μm, giúp ngăn chặn và loại bỏ các chất ô nhiễm 

kháng sinh trong nước hiệu quả hơn. Vì vậy, các nghiên cứu xử lý kháng sinh trong 

nước thường tập trung vào màng lọc nano và màng thẩm thấu ngược. Mặc dù lọc 

màng có hiệu quả cao trong xử lý kháng sinh, nhưng hiệu suất xử lý phụ thuộc vào 

loại kháng sinh và pH của dung dịch. Sự thay đổi pH có thể ảnh hưởng đến mức độ 

proton hóa của nhóm amin có trong kháng sinh, cường độ điện tích bề mặt màng, 

cũng như trạng thái tồn tại của phân tử kháng sinh [62]. Ngoài ra, các công nghệ lọc 

màng chỉ tách hoặc giữ lại kháng sinh mà không phân hủy chúng. Do đó, các hợp 

chất này vẫn tồn tại dưới dạng bùn, gây nguy cơ ô nhiễm thứ cấp. Vì vậy, ngày nay, 

các quy trình xử lý bằng công nghệ lọc màng thường được kết hợp với các quy trình 

khác như xử lý hóa học hoặc xử lý sinh học để tăng hiệu quả loại bỏ kháng sinh và 

các chất hữu cơ khó phân hủy. 

1.3.3. Phương pháp oxi hoá nâng cao 

Phương pháp oxi hóa nâng cao (AOPs) chủ yếu dựa trên việc tạo ra các gốc tự 

do hoạt động có tính oxi hóa mạnh, chẳng hạn như gốc hydroxyl (HO•), hydroperoxyl 

(HOO•) và gốc sulfate (SO4
•−) [62]. Các gốc tự do này có thể khoáng hóa hoàn toàn 

TC hoặc chuyển hóa chúng thành các hợp chất nhỏ hơn, ít độc và dễ phân hủy sinh 

học, và cuối cùng là các chất vô hại là H2O và CO2. Các phương pháp AOPs ngày 

càng được ứng dụng nhiều trong xử lý nước thải chứa các chất ô nhiễm hữu cơ, trong 

đó có TC. Trong số các phương pháp AOPs, những phương pháp như oxi hóa Fenton, 

quang xúc tác, và kích hoạt persulfate (PS) đã chứng minh hiệu quả vượt trội trong 

việc xử lý TC. Các phương pháp này sẽ được trình bày cụ thể trong phần tiếp theo. 

1.3.3.1. Phương pháp oxi hóa Fenton 

Phản ứng Fenton lần đầu được phát hiện vào năm 1894 bởi nhà hóa học người 

Anh, Fenton, khi ông nhận thấy rằng các chất hữu cơ có thể bị oxi hóa nhanh chóng 

thành các hợp chất vô cơ trong dung dịch chứa ion sắt (Fe2+) và H2O2. Hỗn hợp này 
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được gọi là thuốc thử Fenton, là một chất oxi hóa mạnh, có khả năng phân hủy hiệu 

quả nhiều chất ô nhiễm hữu cơ khó phân hủy trong nước, chẳng hạn như phenol và 

các loại kháng sinh. Nhờ hiệu suất loại bỏ cao, khả năng oxi hóa gần như hoàn toàn 

và hạn chế ô nhiễm thứ cấp, phản ứng Fenton đã trở thành một trong những phương 

pháp hiệu quả nhất để xử lý các chất ô nhiễm hữu cơ, đặc biệt là những hợp chất khó 

phân hủy [166,47].  

Kể từ khi được phát hiện, phản ứng Fenton đã thu hút sự quan tâm rộng rãi và 

trở thành chủ đề của nhiều công trình nghiên cứu về cơ chế và ứng dụng. Phản ứng 

Fenton dựa trên chu trình oxi hóa – khử của cặp Fe2+/Fe3+ trong sự hiện diện của H2O2 

để tạo ra các gốc HO• và HOO•. Trong đó, gốc HO• đặc biệt quan trọng nhờ khả năng 

oxi hóa mạnh, với thế oxi hóa khử tiêu chuẩn ước tính trong khoảng 2,0–2,8 V, xếp 

vào nhóm các chất oxi hóa mạnh nhất, tương đương flo và ozon [41]. Phản ứng 

Fenton được quan tâm nhờ tốc độ phản ứng nhanh giữa Fe2+ và H2O2, chi phí hóa 

chất thấp và khả năng vận hành ở điều kiện nhiệt độ, áp suất môi trường. Hệ thống 

này có thể được áp dụng như bước xử lý sơ bộ trong các nhà máy xử lý nước thải, 

thúc đẩy quá trình oxi hóa các chất ô nhiễm hữu cơ thành các sản phẩm trung gian, 

sau đó được khoáng hóa thành các sản phẩm cuối an toàn như CO2, H2O và muối vô 

cơ [5].  

 

Hình 1.3. Sơ đồ phản ứng Fenton được sử dụng để xử lý kháng sinh trong môi 

trường nước [66]. 
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Mặc dù được đánh giá là một trong những phương pháp oxi hóa nâng cao 

(AOPs) rất hiệu quả, phản ứng Fenton cũng tồn tại những hạn chế không nhỏ: Quá 

trình này phức tạp, được kích hoạt bởi gốc HO• - tác nhân quyết định khả năng phân 

hủy chất ô nhiễm. Khoảng pH tối ưu rất hẹp (2,8–3,0), trong đó Fe2+/Fe3+ chủ yếu tồn 

tại ở dạng ion hoặc Fe(OH)2+, thúc đẩy chu trình xúc tác tạo HO• và HOO• từ H2O2. 

Khi pH > 4,0, Fe3+ chuyển thành Fe(OH)3 kết tủa, làm giảm nhanh nồng độ Fe2+/Fe3+ 

hòa tan, dẫn đến giảm hiệu suất tạo gốc HO• và hiệu quả quá trình. Ngoài ra, hệ 

Fenton đồng thể yêu cầu môi trường axit (pH ~ 3) để tránh kết tủa sắt, do đó cần tiêu 

tốn nhiều axit/kiềm để điều chỉnh pH trước và sau phản ứng, gây tốn kém và khó thu 

hồi xúc tác và gây ô nhiễm môi trường thứ cấp. Vì vậy, việc phát triển các hệ Fenton 

dị thể hoặc hệ có thể hoạt động ở pH trung tính/bazơ yếu đã trở thành hướng nghiên 

cứu được quan tâm trong quá trình này [66]. 

1.3.3.2. Phương pháp quang xúc tác 

Trong các phương pháp oxi hóa nâng cao, quang xúc tác được xem là một kỹ 

thuật xử lý hiệu quả và được ứng dụng rộng rãi để loại bỏ các hợp chất hữu cơ. Theo 

Rueda-Marquez và cộng sự (2020), "quang xúc tác" được định nghĩa là phản ứng hóa 

học được khởi phát bởi sự hấp thụ photon của chất xúc tác quang [120]. Nhờ khả 

năng tận dụng nguồn năng lượng ánh sáng mặt trời dồi dào cùng với việc ứng dụng 

các vật liệu bán dẫn khác nhau để nâng cao hiệu suất, quang xúc tác đã trở thành một 

phương pháp đầy tiềm năng và hiệu quả trong việc loại bỏ chất ô nhiễm hữu cơ khỏi 

nước thải. 

Quá trình quang xúc tác thường diễn ra qua năm giai đoạn chính: (i) các chất 

ô nhiễm di chuyển đến bề mặt chất xúc tác quang; (ii) các chất ô nhiễm được hấp phụ 

lên bề mặt; (iii) các phân tử đã hấp phụ được kích hoạt bởi photon, khởi đầu quá trình 

phân hủy; (iv) các sản phẩm phản ứng được giải hấp; và (v) các sản phẩm này được 

tách khỏi bề mặt chất xúc tác [25]. Dựa trên trạng thái pha của chất xúc tác và chất 

phản ứng, các phản ứng quang xúc tác được chia thành hai loại chính: quang xúc tác 

đồng thể và quang xúc tác dị thể. Hiệu suất quang xúc tác chịu ảnh hưởng của nhiều 

yếu tố, bao gồm bản chất và liều lượng chất xúc tác, nồng độ chất ô nhiễm ban đầu, 
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đặc điểm nguồn sáng, điều kiện môi trường như pH và nhiệt độ, sự hiện diện của chất 

khử, cũng như loại nền phản ứng [25].  

Quang xúc tác mang lại khả năng xử lý chất ô nhiễm tuyệt vời với nhiều ưu 

điểm nổi bật như hoạt tính quang cao, độ ổn định và độ bền tốt, chi phí và độc tính 

thấp, không tạo ra ô nhiễm thứ cấp, đồng thời có khả năng tách và tái sử dụng dễ dàng 

để khoáng hóa hoàn toàn các chất ô nhiễm [160]. Tuy nhiên, phương pháp quang xúc 

tác vẫn gặp phải những hạn chế do đặc tính vốn có của vật liệu và sự phụ thuộc mạnh 

vào điều kiện vận hành. Điều này khiến việc chỉ sử dụng quang xúc tác để loại bỏ 

chất ô nhiễm thường đòi hỏi thời gian xử lý kéo dài, làm giảm tính khả thi trong các 

ứng dụng thực tiễn. 

 

Hình 1.4. Phương pháp quang xúc tác xử lý kháng sinh trong nước [127]. 

1.3.3.3. Phương pháp kích hoạt PS 

1.3.3.3.1 Khái quát về phương pháp kích hoạt PS  

Trong những thập kỷ gần đây, công nghệ xử lý nước đã đạt được sự phát triển 

nhanh chóng. Đặc biệt, các quá trình AOPs đã được áp dụng để phân hủy, khoáng 

hóa hoàn toàn hoặc xử lý sơ bộ các chất ô nhiễm hữu cơ phức tạp và khó phân hủy. 

So với các phương pháp xử lý nước truyền thống, công nghệ oxi hóa nâng cao có 

những ưu điểm rõ ràng về khả năng oxi hóa mạnh, tốc độ phản ứng nhanh, vận hành 

đơn giản, phạm vi ứng dụng rộng, hiệu quả xử lý cao, ít ô nhiễm thứ cấp, tốc độ 

khoáng hóa cao, thiết bị và ứng dụng quy mô lớn. AOPs dựa vào các gốc tự do để 
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phân hủy các chất ô nhiễm hữu cơ. Trong số đó, gốc SO4
•− đã thu hút ngày càng nhiều 

sự chú ý của các nhà nghiên cứu do các đặc tính độc đáo của chúng trong việc loại 

bỏ các chất ô nhiễm hữu cơ [102,153]. So với HO•, SO4
•− có thế oxi hóa khử cao hơn, 

khoảng (2,5–3,1 V), trong khi thế oxi hóa khử của HO• lần lượt là 2,7 V và 1,8 V 

trong điều kiện axit và kiềm. Ngoài ra, thời gian bán hủy của SO4
•− (30–40 μs) dài 

hơn 1000 lần so với HO• (20 ns) [60]. SO4
•− cũng phân hủy nhiều hợp chất hữu cơ 

hiệu quả hơn HO•, do tính chọn lọc cao hơn đối với các phản ứng truyền electron, 

mang lại cho SO4
•− lợi thế lớn hơn trong việc khoáng hóa nhiều loại chất ô nhiễm hữu 

cơ [6]. Do đó, AOPs dựa trên SO4
•− sẽ có hiệu suất oxi hóa và ứng dụng tốt hơn so 

với AOPs dựa trên HO•. 

PS là chất oxi hóa hòa tan trong nước, không gây ô nhiễm, an toàn và ổn định, 

có thể dễ dàng vận chuyển và lưu trữ cũng như có thể được chia thành peroxydisulfate 

(PDS) và peroxymonosulfate (PMS). PDS và PMS là hai chất thường được sử dụng 

trong phương pháp kích hoạt PS. 

 

Hình 1.5. Cấu trúc phân tử của PDS, PMS. 

Trong hình 1.5, quả cầu màu vàng biểu diễn nguyên tử lưu huỳnh, quả cầu 

màu đỏ là nguyên tử oxy, quả cầu màu xanh là hydro. Đường nét đứt biểu thị vị trí 

phân tách của liên kết O–O để hình thành các gốc SO4
•− và HO•. 

Bảng 1.1. So sánh cấu trúc và tính chất của PDS và PMS [52,80]. 

Viết tắt PMS PDS 

Dạng hóa học HSO5
- S2O8

2- 

Nguồn 2KHSO5.KHSO4.K2SO4 Na2S2O8, K2S2O8 

Cấu trúc Bất đối xứng Đối xứng 
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Viết tắt PMS PDS 

Độ dài liên kết 1,46 Å 1,497 Å 

Năng lượng liên kết 377 kJ/mol 140 kJ/mol 

Thế oxi hóa khử 1,4V 2,01V 

Độ kích hoạt Tương đối dễ dàng Dễ dàng 

Độ ổn định Thấp hơn Cao hơn 

Chi phí kích hoạt Cao Thấp 

PDS thường được dùng dưới dạng Na2S2O8, K2S2O8 (thường được gọi chung 

là persulfate - PS) hoặc là các chất khơi mào phổ biến trong tổng hợp polyme, ở điều 

kiện thường, các muối trên đều tồn tại ở trạng thái rắn, tinh thể màu trắng và tương 

đối bền vững, trong khi đó PMS thường được dùng ở dạng muối ba oxone 

(2KHSO5.KHSO4.K2SO4). Cả PMS và PDS đều là chất oxi hóa mạnh, nhưng tốc độ 

phản ứng trực tiếp của chúng với hầu hết các chất gây ô nhiễm rất thấp. Do đó, cần 

phải kích hoạt chúng thông qua các cách thích hợp để kích hoạt nó tạo ra các gốc tự 

do oxi hóa mạnh để phân hủy các chất ô nhiễm hữu cơ một cách nhanh chóng và hiệu 

quả [86]. 

Trong việc lựa chọn giữa PDS và PMS cho phản ứng kích hoạt persulfate (PS), 

PDS thường được ưa chuộng hơn do một số ưu điểm nổi bật (Bảng 1.1). PDS có độ 

bền nhiệt cao hơn PMS, giúp duy trì hiệu quả xử lý trong điều kiện nhiệt độ môi 

trường đa dạng [52]. Ngoài ra, PDS có tính ổn định cao hơn PMS trong các môi 

trường pH khác nhau, PMS chỉ ổn định nhất khi pH của dung dịch nhỏ hơn 6 và bằng 

12. Khi pH bằng 9, độ ổn định là kém nhất và nồng độ HSO5
− và SO5

2− trong dung 

dịch gần như bằng nhau, điều đó sẽ ảnh hưởng tới hiệu suất quá trình phân hủy chất 

ô nhiễm [86]. Hơn nữa, PDS ít bị ảnh hưởng bởi sự hiện diện của các ion kim loại 

trong nước, giúp duy trì hiệu quả kích hoạt trong nhiều điều kiện khác nhau [80]. Mặc 

dù PMS có khả năng tạo kích hoạt dễ dàng, phản ứng phân hủy các chất ô nhiễm 

nhanh hơn so với PDS, nhưng khả năng khoáng hóa thấp hơn so với PDS. Ví dụ, 

trong cùng một điều kiện, loại bỏ TC bằng kích hoạt PMS đạt tỷ lệ loại bỏ tổng lượng 

cacbon hữu cơ (TOC) chỉ đạt 11,18% trong khi đó với PDS khoáng hóa TC hiệu quả 
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hơn và đạt được khả năng loại bỏ TOC là 72,21% [65]. Do đó, PDS chính được lựa 

chọn để nghiên cứu trong đề tài này bởi sự tối ưu cho các ứng dụng xử lý ô nhiễm 

đòi hỏi hiệu quả triệt để và bền vững. 

1.3.3.3.2. Các con đường và cơ chế kích hoạt persulfate 

 Hiện nay, quá trình kích hoạt persulfate (PS) được chia thành 3 phương pháp 

chính: vật lý, hóa học và kết hợp, bao gồm: nhiệt, vi sóng, siêu âm, bazơ, quang kích 

hoạt, điện hóa, xúc tác đồng thể (ion kim loại chuyển tiếp) và xúc tác dị thể. Mỗi 

phương pháp đều có những ưu, nhược điểm riêng, được trình bày trong Bảng 1.2 [26]. 

Trong số các phương pháp này, phương pháp kích hoạt PS sử dụng chất xúc 

tác dị thể ngày càng được quan tâm do khả năng kích hoạt PS cao và giảm thiểu sự 

rò rỉ của các ion kim loại. Tuy nhiên, phương pháp này cũng tồn tại một số nhược 

điểm cần khắc phục chẳng hạn như chi phí sản xuất xúc tác còn cao và sự tồn dư của 

ion SO4
- trong nước. Chi tiết ưu, nhược điểm của phương pháp kích hoạt PS bằng xúc 

tác dị thể được trình bày trong phần tiếp theo. 

Bảng 1.2. Ưu, nhược điểm của các phương pháp kích hoạt PS. 

Phương pháp kích 

hoạt 
Ưu điểm Nhược điểm 

Kích hoạt nhiệt Đơn giản, tiện lợi, ứng dụng 

rộng rãi 

Hiệu suất hạn chế, thời gian 

phản ứng dài, chi phí cao 

Kích hoạt vi sóng Đơn giản, tiết kiệm năng 

lượng 

Thiết bị đắt tiền, gây hại cho 

con người 

Kích hoạt kiềm Đơn giản, tiện lợi, tiêu thụ 

năng lượng thấp 

Ảnh hưởng đến pH môi 

trường, hiệu suất thấp, dễ ăn 

mòn thiết bị 

Kích hoạt siêu âm Thân thiện với môi trường Độ bền kém, Hiệu quả hạn 

chế đối với chất ô nhiễm với 

độ màu cao 

Kích hoạt quang học An toàn, thời gian phản ứng 

ngắn, tiết kiệm chi phí 

Hiệu quả hạn chế đối với 

chất ô nhiễm có độ màu cao 
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Phương pháp kích 

hoạt 
Ưu điểm Nhược điểm 

Kích hoạt điện hóa Hiệu suất cao, khả năng ứng 

dụng rộng 

Tiêu thụ năng lượng lớn 

Kích hoạt xúc tác 

đồng thể 

Hiệu suất cao Gây ô nhiễm thứ cấp, có hại 

cho con người 

Kích hoạt bằng xúc 

tác dị thể 

Hiệu suất cao, ít rò rỉ kim 

loại, dễ kết hợp với phương 

pháp khác 

Chi phí sản xuất xúc tác cao, 

khó thu hồi xúc tác 

1.3.3.3.3. Ưu, nhược điểm của phương pháp kích hoạt PS bằng xúc tác dị thể 

Trong những năm gần đây, phương pháp kích hoạt persulfate đang là trọng 

tâm nghiên cứu như một giải pháp xử lý nước thải thực tế với mong muốn cải thiện 

hiệu quả xử lý tổng thể, tiết kiệm năng lượng, giảm thời gian và chi phí. Các nhà 

nghiên cứu phát hiện ra rằng phương pháp kích hoạt persulfate có thể oxi hóa đồng 

thời các chất hữu cơ khó phân hủy và nitơ amoniac, vượt trội hơn so với AOPs dựa 

trên gốc HO• truyền thống, vốn không thể loại bỏ NH4
+. Bên cạnh đó, phương pháp 

này còn có ưu điểm về thời gian xử lý ngắn và lượng hóa chất sử dụng ít. Tuy nhiên, 

phương pháp kích hoạt PS cũng tiềm ẩn một số tác động tiêu cực đến môi trường nếu 

như không được xử lý tốt, chẳng hạn như sự tồn dư ion sulfate trong môi trường sau 

quá trình xử lý mặc dù độc tính của SO4
2− thấp hơn nhiều so với các kim loại nặng 

và nhiều thành phần hoá học khác [143]. 

Ngoài ra, sự rò rỉ kim loại là một thách thức không thể bỏ qua khi ứng dụng 

các vật liệu kim loại. Cần có các thử nghiệm về chu kỳ xử lý và rò rỉ ion kim loại vào 

môi trường để đánh giá độ ổn định của chất xúc tác. Các nhà nghiên cứu nên ưu tiên 

phát triển và sử dụng các chất xúc tác mới dễ thu hồi và loại bỏ khỏi nước hơn sau 

khi phản ứng kết thúc. Sử dụng chất xúc tác có thể dễ dàng tách khỏi pha nước có thể 

giảm thiểu nguy cơ tích tụ hạt nano trong môi trường nước. Ví dụ, các chất xúc tác 

từ tính đã được chế tạo để tối ưu hóa các quy trình thu hồi vật liệu. Guo và cộng sự 

[51] đã tổng hợp các hạt Fe3C bọc carbon giàu nitơ (Fe3C@CN) trên nền carbon (CF), 
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được sử dụng để kích hoạt PMS và phân hủy bisphenol A. Đáng chú ý, phương pháp 

này không chỉ hạn chế quá trình rò rỉ kim loại mà còn tạo điều kiện thuận lợi cho việc 

thu hồi nhanh chóng bằng nam châm. Jiang và cộng sự tổng hợp vật liệu nano dựa 

trên bọt niken để kích hoạt PMS và ứng dụng chúng để phân hủy các chất ô nhiễm, 

giải quyết hiệu quả vấn đề khó khăn trong việc tái sử dụng vật liệu dạng bột [67]. 

Trong bối cảnh các phương pháp kích hoạt PS truyền thống còn tồn tại nhiều 

hạn chế, việc sử dụng xúc tác dị thể được xem là một hướng tiếp cận hiệu quả và bền 

vững. Trong số đó, ba nhóm vật liệu dị thể nổi bật là Metal–Organic Frameworks 

(MOFs), graphene khử (rGO) và spinel ferrite đang thu hút nhiều sự quan tâm trong 

lĩnh vực xử lý nước thải. 

1.4. Vật liệu spinel ferrite 

1.4.1 Cấu trúc, tính chất 

Trong những thập kỉ qua, các hạt nano từ tính đã thu hút nhiều sự chú ý của 

các nhà khoa học bởi các ứng dụng tiềm năng của chúng. Trong số các hạt nano từ 

tính, spinel ferrite đã được nghiên cứu rộng rãi do hiệu suất điện từ cao, tính ổn định 

hóa học tuyệt đối, độ cứng cơ học và tính dị hướng từ tinh thể khối cao. Spinel ferrite 

có công thức MFe2O4, trong đó M là các kim loại chuyển tiếp, M và Fe là các cation 

kim loại và lần lượt chiếm cứ các nút mạng tứ diện và bát diện (Bảng 1.3, Hình 1.6). 

Các spinel ferrite bình thường, nghịch đảo và hỗn hợp được xây dựng dựa trên vị trí 

của các cation 2+ và 3+ [154]. 

Bảng 1.3. Phân loại spinel ferrite [18]. 

Loại Vị trí của cation Công thức Ví dụ 

Thông thường - Cation 2+ chiếm cứ nút mạng 

tứ diện. 

- Cation 3+ chiếm cứ nút mạng 

bát diện. 

MFe2O4 ZnFe2O4 
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Nghịch đảo - Một nửa cation 3+ chiếm cứ 

tất cả các nút mạng tứ diện 

- Cả cation 2+ và 3+ chiếm cứ 

các nút mạng bát diện. 

Fe[MFe]O4 
Fe3O4, 

NiFe2O4 

Hỗn hợp/phức - Các cation 2+ và 3+ chiếm cứ 

một cách ngẫu nhiên trên các 

gốc tứ diện và bát diện. 

[M1-xFex][MxFe2-x]O4 MnFe2O4 

Chất xúc tác gốc kim loại đã được nghiên cứu rộng rãi và ứng dụng trong các 

hệ xúc tác dị thể nhờ khả năng nâng cao đáng kể hiệu suất phản ứng. Các chất xúc 

tác đạt được nhiều tiến bộ quan trọng trong hoạt hóa PS nhờ thành phần hóa học đơn 

giản, hoạt tính xúc tác cao, cấu trúc tinh thể ổn định và khả năng thu hồi dễ dàng. 

Nhờ tương tác mạnh giữa các ion kim loại, các hạt nano ferrite spinel và 

nanocomposite của chúng cho thấy hiệu quả hoạt hóa PS vượt trội, cao hơn đáng kể 

so với các chất xúc tác kim loại đơn lẻ. Ferrite có diện tích bề mặt riêng, độ bền hóa 

học, hình thái và kích thước phụ thuộc lớn vào phương pháp tổng hợp. 

 

Hình 1.6. Cấu trúc của một số spinel ferrite. 

1.4.2. Các phương pháp tổng hợp 

Spinel là có cấu trúc tinh thể đặc biệt và được ứng dụng rộng rãi trong nhiều 

lĩnh vực công nghiệp và nghiên cứu khoa học. Để tổng hợp spinel, có một số phương 
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pháp chính đã được phát triển và ứng dụng. Dưới đây là một số phương pháp tổng 

hợp spinel phổ biến (Bảng 1.4): 

Trong phòng thí nghiệm, các phương pháp tổng hợp spinel thường được lựa 

chọn dựa trên sự tiện lợi, khả năng kiểm soát các điều kiện phản ứng và chi phí hợp 

lý. Phương pháp sol-gel là một trong những phương pháp phổ biến, cho phép kiểm 

soát tốt kích thước hạt và cấu trúc tinh thể của spinel thông qua các bước hòa tan tiền 

chất, tạo gel và nung kết. Phương pháp đồng kết tủa cũng được sử dụng rộng rãi nhờ 

vào quy trình đơn giản, bao gồm kết tủa các ion kim loại từ dung dịch và nung kết 

tủa để thu được sản phẩm cuối cùng. Ngoài ra, phương pháp thủy nhiệt là một lựa 

chọn hiệu quả trong phòng thí nghiệm, cho phép tổng hợp spinel dưới điều kiện nhiệt 

độ và áp suất cao, giúp kiểm soát tốt hình dạng và kích thước hạt. 

Bảng 1.4. So sánh các phương pháp tổng hợp spinel. 

Phương pháp 

tổng hợp 
Ưu điểm Nhược điểm TLTK 

Phương pháp 

phản ứng ở 

trạng thái rắn 

Quy trình đơn giản, không 

yêu cầu thiết bị phức tạp. 

Kích thước hạt 

không đồng nhất, 

thời gian phản ứng 

dài, khó kiểm soát 

kích thước và hình 

dạng hạt. 

[24,72,174] 

Phương pháp 

sol-gel 

 

Kích thước hạt nhỏ và đồng 

nhất, kiểm soát tốt cấu trúc 

và thành phần. 

Quy trình phức tạp 

hơn, chi phí cao 

hơn. 

[24,72,174] 

Phương pháp 

thủy nhiệt 

Sản phẩm có độ tinh khiết 

cao, kích thước hạt nhỏ và 

đồng nhất. 

Cần thiết bị áp suất 

cao, quá trình phản 

ứng lâu. 

[24,72,174] 

Phương pháp 

đồng kết tủa 

Quy trình đơn giản, kiểm 

soát tốt thành phần hóa học. 

Khó kiểm soát kích 

thước hạt. 

[24,72,174] 

Phương pháp Gia nhiệt nhanh, tiết kiệm Cần thiết bị vi sóng [24,72,174] 
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1.4.3. Ưu nhược điểm của spinel trong quá trình kích hoạt PS 

Gần đây,  spinel  đã được sử dụng rộng rãi để kích hoạt PS do có chứa các kim 

loại chuyển tiếp dễ dàng tham gia vào quá trình kích hoạt PS tạo ra các gốc tự do có 

tính oxi hóa mạnh, thúc đẩy nhanh qua trình xử lý chất ô nhiễm hữu cơ, có từ tính 

mạnh, độ bền hóa học cao giúp kéo dài tuổi thọ thuận lợi cho việc thu hồi tái sử dụng 

[26]. Phản ứng kích hoạt trong hệ thống MFe2O4/PS chủ yếu xảy ra trên bề mặt của 

các hạt nano MFe2O4. Trong quá trình phản ứng, SO4
•- và HO• là những chất hoạt 

động chính, đóng vai trò quan trọng trong việc loại bỏ các chất ô nhiễm hữu cơ. Hoạt 

động nổi bật của MFe2O4 là nhờ tác dụng hiệp đồng rõ rệt, có lợi cho sự phân hủy 

liên tục của PDS và tạo ra các gốc. Cơ chế ngắn gọn về kích hoạt PDS bằng MFe2O4 

đươc mô tả như sau: 

M2+ + S2O8
2- → M3+ + SO4

•- + SO4
2-   (1) 

Fe3+ + H2O → Fe2+ + HO• + H+    (2) 

M3+ + H2O  → M2+ + HO• + H+    (3) 

M3+ + Fe2+ → M2+ + Fe3+     (4) 

SO4
•-(adsorbed) → SO4

•-(free)    (5) 

H2O + SO4
•- → H+ + HO• + SO4

2-    (6) 

CHC+ SO4
•- + HO• → CO2 + H2O + …   (7) 

Do những ưu điểm vượt trội kể trên, spinel đã trở thành lựa chọn phổ biến 

trong các nghiên cứu và ứng dụng thực tế nhằm kích hoạt PS để xử lý các chất ô 

nhiễm hữu cơ phức tạp. Ví dụ, Li và cộng sự. báo cáo rằng khoảng 85% p nitrophenol 

có thể bị phân hủy trong hệ thống CuFe2O4/PDS trong vòng 60 phút [81]. Ma và các 

cộng sự [95] đã nghiên cứu tổng hợp vật liệu CoFe2O4 trên nền than hoạt tính cho 

hiệu suất xử lý Iomefloxacin 98.4% bằng phản ứng kích hoạt PS sau 60 phút. Ren và 

cộng sự (2015) đã tổng hợp bốn loại MFe2O4 (M = Co, Cu, Mn, Zn) và nhận thấy thứ 

tự khả năng xúc tác PS giảm dần là: CoFe2O4 > CuFe2O4 > MnFe2O4 > ZnFe2O4. 

vi sóng năng lượng, sản phẩm có 

kích thước hạt nhỏ và đồng 

nhất. 

chuyên dụng. 
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Trong đó, CoFe2O4 cho thấy hiệu quả xúc tác cao nhất nhờ có nhiều vị trí hydroxyl 

trên bề mặt và hiệu ứng hiệp đồng tối ưu giữa ion Co và Fe [119]. Li và cộng sự 

(2018) đã phân tích giản đồ XRD của CoFe2O4 trước và sau phản ứng, phát hiện các 

đỉnh nhiễu xạ hầu như không thay đổi, trong khi trạng thái hóa trị của Fe3+ có sự 

chuyển đổi, chứng minh rằng chất xúc tác duy trì được cấu trúc tinh thể ổn định trong 

quá trình phản ứng [82]. Bên cạnh đó, các thử nghiệm rò rỉ ion và tái sử dụng của Pan 

và cộng sự (2017) cho thấy nồng độ Co2+ và Fe3+ trong dung dịch sau phản ứng thấp 

hơn nhiều so với giới hạn 2,0 mg/L được quy định trong EU, cho thấy CoFe2O4 không 

gây ô nhiễm thứ cấp đáng kể [106]. Ngoài ra, nghiên cứu của Zhang và cộng sự (2013) 

chỉ ra rằng cấu trúc spinel ổn định giúp hạn chế sự nhả thải ion kim loại ra ngoài môi 

trường [168]. Đặc biệt, Cai và cộng sự (2020) báo cáo rằng CoFe2O4 có thể được tái 

sử dụng trong ít nhất 5 chu kỳ, với nồng độ cobalt nhả thải ngoài môi trường rất thấp 

(<160 μg/L), cho thấy tiềm năng ứng dụng lâu dài và khả năng tái sử dụng tốt [22].  

Bên cạnh những ưu điểm đó spinel vẫn còn những hạn chế cần khắc phục. 

Chất xúc tác CoFe2O4 tinh khiết có xu hướng kết tụ do tính chất từ tính của nó, do đó 

dẫn đến giảm diện tích bề mặt, từ đó hoạt động xúc tác kém đối với quá trình kích 

hoạt PS [163]. Những điều này có thể dẫn đến hạn chế sự tiếp xúc các chất ô nhiễm 

lên bề mặt chất xúc tác, làm giảm hiệu suất của quá trình kích hoạt PS. Nhược điểm 

này đòi hỏi phải có phương pháp để cải thiện và tối ưu hóa việc sử dụng spinel trong 

ứng dụng xử lý các chất ô nhiễm. Để giải quyết những nhược điểm trên, MOFs có rất 

nhiều tiềm năng trong kích hoạt PS, được lựa chọn để kết hợp với vật liệu spinel trong 

nghiên cứu này nhằm chế tạo vật liệu composite từ tính có khả năng kích hoạt PS 

hiệu quả, hướng tới nâng cao hiệu suất xử lý kháng sinh trong nước thải. 

1.5. Vật liệu MIL-101(Fe) 

1.5.1. Cấu trúc, tính chất  

MOFs là các ion kim loại hoặc cụm kim loại với phối tử hữu cơ có nhiều vị trí 

liên kết, tạo thành một phức hợp tinh thể đơn thành phần thông qua quá trình tự lắp 

ráp, cuối cùng hình thành một mạng lưới phối trí kéo dài vô hạn theo không gian hai 

chiều (2D) hoặc ba chiều (3D) [111]. Với sự có mặt dồi dào của các cụm Fe–O, Fe-
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MOF có khả năng tạo ra các gốc hoạt tính có thế oxi hóa khử cao khi tiếp xúc với ánh 

sáng khả kiến, PS, H2O2 và/hoặc O3, giúp tăng cường hiệu quả phân hủy các chất ô 

nhiễm khó phân hủy trong nước [150]. Ngoài ra, các vị trí phối trí chưa bão hòa trong 

Fe-MOF đóng vai trò là các tâm axit Lewis mạnh, tạo điều kiện thuận lợi cho việc 

hấp phụ các hợp chất hữu cơ [90]. Đặc biệt, MIL-101 (Fe) (Matériaux de l'Institut 

Lavoisier -101(Fe)) là một vật liệu xúc tác nổi bật trong kích hoạt PS để xử lý chất ô 

nhiễm trong nước nhờ cấu trúc và tính chất độc đáo. Nó được hình thành từ các cụm 

kim loại Fe(III) phối trí với các liên kết hữu cơ 1,4-benzenedicarboxylate (BDC) tạo 

nên cấu trúc tinh thể thể xốp với diện tích bề mặt lớn, thể tích lỗ rỗng cao. 

 

Hình 1.7. Cấu trúc của MIL- 101(Fe) [126]. 

Với ưu thế cấu trúc lỗ xốp đa tầng, diện tích bề mặt lớn cho phép tiếp cận dễ 

dàng hấp phụ các chất ô nhiễm. Theo Khholdeeva và cộng sự, MIL-101(Fe) ổn định 

tốt trong nước vì nó có thể liên kết các thành phần hoạt động như các phân tử (dung 

môi, chất hấp phụ, chất phản ứng) được đưa vào bên trong lỗ xốp cũng như các hạt 

nano kim loại, giúp cố định chúng trong các khoang hoặc mao quản của vật liệu, từ 

đó tăng cường hiệu suất hấp phụ [71]. Từ đó, các vị trí xúc tác chứa Fe3+ tạo thành 

các trung tâm xúc tác có khả năng tương tác với PS để khởi tạo phản ứng oxi hóa khử. 

Cụ thể, Fe3+ có thể bị khử thành Fe2+ khi tương tác với PS giải phóng các gốc tự do 

(SO4
•⁻, HO•) có khả năng oxi hóa mạnh phân hủy các chất ô nhiễm. Ngoài ra, tính dẫn 

điện và độ bền hóa học của MIL-101(Fe) giúp duy trì hiệu suất ổn định trong môi 

trường nước thải, đặc biệt ở pH trung tính đến axit nhẹ [63]. 
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1.5.2. Các phương pháp tổng hợp 

Tổng hợp MIL-101(Fe) thường liên quan đến các phương pháp nhiệt dung môi 

hoặc nhiệt vi sóng (microwave-assisted), cho phép kiểm soát cấu trúc và kích thước 

tinh thể của vật liệu. Các yếu tố như nhiệt độ, thời gian, và tỷ lệ mol của các chất 

phản ứng có thể được điều chỉnh để tối ưu hóa các tính chất của MIL-101(Fe). Việc 

hiểu rõ các điều kiện tổng hợp và ảnh hưởng của chúng đến cấu trúc và tính chất của 

MIL-101(Fe) là rất quan trọng để phát triển các ứng dụng mới và cải thiện hiệu suất 

của các ứng dụng hiện có (Bảng 1.5). Trong phần này, chúng ta sẽ xem xét các 

phương pháp tổng hợp MIL-101(Fe), các yếu tố ảnh hưởng đến cấu trúc và tính chất 

của vật liệu. 

Bảng 1.5. So sánh các phương pháp tổng hợp MIL101 (Fe). 

Phương pháp 

tổng hợp 
Ưu điểm Nhược điểm TLTK 

Phương pháp 

nhiệt dung 

môi 

Độ tinh khiết cao, diện tích bề 

mặt lớn, kiểm soát được hình 

thái và kích thước 

Sử dụng dung môi có 

hại cho sức khỏe con 

người, chỉ làm ở quy 

mô nhỏ. 

[130] 

Phương pháp 

siêu âm 

Giảm thời gian tổng hợp so với 

phương pháp thủy nhiệt, nâng 

cao khả năng phân tán, tạo ra 

các hạt có kích thước nhỏ và 

phân tán tốt. 

Cần các thiết bị siêu 

âm chuyên dụng, 

không đạt được hiệu 

suất cao như phương 

pháp nhiệt dung. 

[130] 

Phương pháp 

vi sóng 

Tổng hợp nhanh chóng trong 

vài phút đến vài giờ, tiết kiệm 

năng lượng sử dụng năng lượng 

hiệu quả hơn so với phương 

pháp truyền thống. 

Cần thiết bị 

microwave chuyên 

dụng, quy mô sản 

xuất nhỏ 

[130] 



 
 

38 
 

Phương pháp 

tổng hợp 
Ưu điểm Nhược điểm TLTK 

Phương pháp 

cơ hóa 

Quy trình đơn giản, không yêu 

cầu nhiệt độ hoặc áp suất cao. 

Không cần dung môi, loại bỏ 

hoàn toàn nhu cầu sử dụng dung 

môi, giúp giảm chi phí và tác 

động môi trường. 

Hiệu suất thấp, khó 

kiểm soát kích thước 

và hình thái của sản 

phẩm. 
[130] 

Phương pháp 

điện hóa 

Có thể kiểm soát tốt quá trình 

tổng hợp qua việc điều chỉnh 

dòng điện và điện áp, có thể tạo 

ra các sản phẩm có chất lượng 

cao với hiệu suất tốt. 

Chi phí đầu tư ban 

đầu cho thiết bị có 

thể cao cần thiết bị 

điện hóa đặc biệt 

[130] 

Mỗi phương pháp tổng hợp MIL-101(Fe) đều có những ưu và nhược điểm 

riêng. Lựa chọn phương pháp phù hợp phụ thuộc vào mục đích sử dụng, điều kiện 

phòng thí nghiệm, và khả năng kinh phí. Hiện nay, phương pháp nhiệt dung môi và  

thường được sử dụng phổ biến, bởi nó cho phép kiểm soát chính xác hình thái tinh 

thể và kích thước hạt, phù hợp với yêu cầu cấu trúc xốp đặc trưng của MIL-101(Fe) 

để ứng dụng như hấp phụ hay xúc tác. Mặc dù thời gian phản ứng dài (10-20 giờ) và 

sử dụng dung môi như DMF, các yếu tố này thường được chấp nhận để ưu tiên chất 

lượng sản phẩm. Do đó, nhiệt dung môi và nhiệt là phương pháp được lựa chọn để 

MIL-101(Fe) chất lượng cao, đồng nhất cho nghiên cứu. 

1.5.3. Ưu, nhược điểm và ứng dụng của MIL-101(Fe) trong quá trình kích hoạt 

PS  

MIL-101(Fe) được ứng dụng trong kích hoạt PS để xử lý chất ô nhiễm nhờ có 

diện tích bề mặt lớn, cấu trúc lỗ xốp ba chiều và khả năng hấp phụ vượt trội. Nhờ tính 

năng này cho phép nó hấp phụ hiệu quả PS cũng như các chất ô nhiễm hữu cơ, giúp 

tăng cường sự tiếp xúc giữa PS và chất ô nhiễm, tạo điều kiện thuận lợi cho quá trình 

oxi hóa [90]. Cấu trúc này cho phép MIL-101(Fe) hấp phụ hiệu quả cả PS và chất ô 
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nhiễm, tăng cường tiếp xúc và thúc đẩy quá trình oxi hóa [17]. Các tâm kim loại chưa 

bão hòa (Fe-CUS) và cặp ion Fe3+/Fe2+ đóng vai trò xúc tác, kích hoạt PS để tạo ra 

các gốc tự do mạnh (SO4
•⁻, HO•), phân hủy triệt để các chất ô nhiễm phức tạp. 

Fe3+(CUS) + S2O8
2- → Fe3+(CUS)-S2O8

2-   (8) 

Fe2+(CUS) + S2O8
2- → Fe2+(CUS)-S2O8

2-   (9) 

Fe3+(CUS)-S2O8
2- → Fe2+(CUS) + S2O8

-   (10) 

Fe2+(CUS)-S2O8
2- → Fe3+(CUS) + SO4

•⁻ + SO4
2⁻  (11) 

Fe3+ + S2O8
2-→ Fe2+ + S2O8

-     (12) 

Fe2+ + S2O8
2- → Fe3+ + SO4

•⁻ + SO4
2⁻    (13) 

SO4
•⁻ + H2O → HO•+ H+ + SO4

2⁻    (14) 

SO4
•⁻ + OH⁻ → HO•+ SO4

2⁻     (15) 

SO4
•⁻ + HO• + CHC → H2O + CO2    (16) 

Ngoài ra, MIL-101(Fe) cũng có thể tham gia vào các quá trình phân hủy quang 

hóa dưới ánh sáng UV hoặc khả kiến, cải thiện khả năng oxi hóa và tạo ra các electron 

và lỗ trống trong cấu trúc MOF, từ đó tăng cường hiệu quả của quá trình kích hoạt 

PS. Sự kết hợp của các quá trình này làm cho MIL-101(Fe) trở thành một công cụ 

mạnh mẽ và đa năng trong việc xử lý nước thải và bảo vệ môi trường [35]. 

MIL-101(Fe) + hv→MIL-101(Fe)∗ + e− + h+       (17) 

Hơn nữa, MIL-101(Fe) có khả năng hoạt động tốt trong khoảng pH rộng, từ 

axit đến trung tính, phù hợp với nhiều điều kiện xử lý nước thải khác nhau. Với những 

ưu điểm này, MIL-101(Fe) không chỉ là vật liệu xúc tác hiệu quả trong quá trình kích 

hoạt PS mà còn mở ra hướng phát triển bền vững trong xử lý nước thải chứa các chất 

ô nhiễm hữu cơ khó phân hủy như thuốc nhuộm, dược phẩm và thuốc trừ sâu.  

Mặc dù MIL-101(Fe) có khả năng phân hủy chất ô nhiễm bằng phương pháp 

hoạt hóa PS, tuy nhiên vật liệu này có thể gây khó khăn trong việc thu hồi do bản 

chất phi từ tính. Do đó, để tận dụng tối đa các ưu điểm của MIL-101(Fe) và đồng thời 

tăng cường khả tái sử dụng, sự kết hợp với các vật liệu chức năng khác để tạo ra các 

vật liệu composite nâng cao hiệu quả và có khả năng thu hồi dễ dàng. 

1.6. Vật liệu MIL-88A (Fe) 
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MIL-88A là một vật liệu khung hữu cơ kim loại (MOF) thuộc họ với MIL-101 

(Fe), được cấu tạo từ các cụm tam giác Sắt (III) liên kết với phối tử hữu cơ là axit 

fumaric [14]. Đặc điểm độc đáo nhất của MIL-88A chính là tính linh hoạt hay còn 

gọi là hiệu ứng "hô hấp" của cấu trúc khung, cho phép nó co giãn thể tích ô mạng 

một cách thuận nghịch khi tiếp xúc với các dung môi hoặc chất khí khác nhau [42]. 

Nhờ các tâm kim loại chưa bão hòa và cấu trúc xốp đặc biệt, MIL-88A còn được ứng 

dụng rộng rãi trong việc xúc tác quang để xử lý nước thải ô nhiễm, hấp phụ kim loại 

nặng và lưu trữ khí chọn lọc.  

 

Hình 1.8. Cấu trúc của vật liệu MIL-88A (Fe). 

Trong nghiên cứu này MIL-88A (Fe) được lựa chọn để tổng hợp và nghiên 

cứu hoạt tính xúc tác nhằm so sánh với các kết quả thu được từ vật liệu trên nền MIL-

101 (Fe) để có cơ sở vững chắc hơn trong việc đánh giá hiệu quả kích hoạt PS bởi 

các xúc tác trên nền MIL-101 (Fe). 

1.7. Vật liệu graphen oxit dạng khử (rGO) 

1.7.1 Cấu trúc, tính chất của rGO 

Graphene là một lớp graphite có chứa nhiều carbon sp2 và có cấu trúc giống 

mạng tổ ong (Hình 1.9). GO là graphene bị oxi hóa và có sự hiện diện của các nhóm 

chức chứa oxy trong khi rGO thu được từ quá trình khử GO bằng cách loại bỏ các 

nhóm chức chứa oxy. Mặc dù sự hiện diện của các nhóm chứa oxy khiến cho GO có 

tính ưa nước, thích hợp để xử lý các chất ô nhiễm trong môi trường nước, nhưng 

ngược lại làm suy yếu hoạt động của điện tử π do liên kết với nhiều nguyên tử C sp3, 

mà đây là yếu tố quan trọng trong quá trình hấp phụ các chất ô nhiễm. Mặt khác, rGO 

có diện tích bề mặt riêng lớn và nhóm chức năng ít hơn đáng kể so với GO.  
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Hình 1.9. Cấu trúc của GO và rGO. 

rGO thu được có nhiều tính chất hóa lý tuyệt vời như: điện trở suất thấp (độ 

linh động điện tử cao), khả năng dẫn nhiệt tốt, độ bền cơ học cao. 

1.7.2 Các phương pháp tổng hợp 

Điều chế rGO từ GO thường bao gồm các phương pháp hóa học, thủy nhiệt, 

nhiệt, hoặc điện hóa để loại bỏ các nhóm chức oxi hóa. Quá trình này giúp phục hồi 

lại cấu trúc liên kết π của graphene, từ đó cải thiện các tính chất điện và cơ học. Sự 

linh hoạt trong phương pháp điều chế cho phép điều chỉnh các tính chất của rGO để 

phù hợp với nhiều ứng dụng khác nhau, từ lưu trữ năng lượng, cảm biến, đến vật liệu 

composite. 

Dưới đây là các phương pháp điều chế rGO, ưu điểm và hạn chế của từng 

phương pháp, cũng như các yếu tố ảnh hưởng đến chất lượng và hiệu suất của rGO 

(Bảng 1.6). Nghiên cứu này nhằm mục đích cung cấp một cái nhìn tổng quan về các 

kỹ thuật tiên tiến và tiềm năng ứng dụng của rGO trong các lĩnh vực công nghệ và 

công nghiệp hiện đại. 

Bảng 1.6. So sánh các phương pháp tổng hợp rGO. 
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Trong phòng thí nghiệm, các phương pháp tổng hợp rGO thường được lựa 

chọn dựa trên tiêu chí về tính hiệu quả, đơn giản, an toàn và khả năng kiểm soát quá 

Phương 

pháp tổng 

hợp 

Ưu điểm Nhược điểm TLTK 

Phương 

pháp nhiệt 

Hiệu quả giảm cao, tạo ra 

rGO với độ dẫn điện tốt, quá 

trình đơn giản và có thể thực 

hiện ở quy mô lớn. 

Cần thiết bị chuyên dụng để 

kiểm soát nhiệt độ và môi 

trường khí, tiêu tốn năng 

lượng cao, có thể gây ra sự kết 

tụ của các lớp graphene. 

[58] 

Phương 

pháp 

hóa học 

Điều kiện phản ứng tương 

đối nhẹ nhàng, có thể kiểm 

soát tốt mức độ khử và cấu 

trúc của rGO. 

Sử dụng hóa chất độc hại và 

có thể gây nguy hiểm, có thể 

để lại các tạp chất trong sản 

phẩm cuối cùng, quá trình cần 

thời gian dài và nhiều bước xử 

lý. 

[98,108] 

Phương 

pháp thủy 

nhiệt 

 

Quá trình có thể diễn ra 

trong môi trường nước, ít sử 

dụng hóa chất độc hại, kiểm 

soát tốt các điều kiện phản 

ứng như nhiệt độ, áp suất, và 

thời gian để tối ưu hóa quá 

trình khử và ít tạp chất. 

Cần có thiết bị autoclave để 

duy trì áp suất và nhiệt độ cao, 

thời gian phản ứng dài so với 

các phương pháp khác. 

 

[98,109] 

Phương 

pháp điện 

hóa 

 

Quy trình đơn giản và an 

toàn, không cần hóa chất độc 

hại, có thể dễ dàng kiểm soát 

quá trình khử 

Hiệu suất có thể thấp nếu 

không kiểm soát tốt điều kiện 

phản ứng, cần thiết bị điện 

hóa chuyên dụng. 

[173] 
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trình. Phương pháp hóa học là một trong những phương pháp phổ biến nhất, sử dụng 

các chất khử như hydrazine hydrate, sodium borohydride (NaBH4) hoặc axit ascorbic 

để khử GO thành rGO [98,108]. Phương pháp này có ưu điểm là hiệu quả cao và 

không cần thiết bị phức tạp, tuy nhiên, một số chất khử như hydrazine hydrate rất độc 

và có thể gây nguy hiểm. Phương pháp nhiệt cũng được sử dụng rộng rãi, bằng cách 

sử dụng nhiệt độ cao trong lò nung để khử GO thành rGO [58]. Phương pháp này đơn 

giản và không yêu cầu sử dụng các chất hóa học độc hại, nhưng lại tiêu tốn nhiều 

năng lượng và có thể làm giảm chất lượng của sản phẩm do nhiệt độ cao. Ngoài ra, 

phương pháp thủy nhiệt cũng được ưa chuộng trong phòng thí nghiệm. Phương pháp 

này sử dụng nhiệt độ và áp suất cao trong môi trường nước hoặc dung môi để khử 

GO thành rGO. Phương pháp thủy nhiệt thân thiện với môi trường, hiệu quả cao và 

cho phép kiểm soát dễ dàng các thông số phản ứng, nhưng đòi hỏi thiết bị chuyên 

dụng và tiêu tốn nhiều năng lượng [98,109]. Cả ba phương pháp này đều dễ thực hiện 

trong phòng thí nghiệm và có thể cho ra sản phẩm rGO với các đặc tính mong muốn. 

1.7.3. Ứng dụng của rGO trong phương pháp kích hoạt PS 

rGO là một vật liệu có cấu trúc đặc biệt, mang lại nhiều ưu điểm trong việc 

kích hoạt PS để xử lý các chất ô nhiễm hữu cơ. Quá trình khử GO tạo ra rGO bằng 

cách loại bỏ một phần các nhóm chức oxi hóa, khôi phục các liên kết π-π trong cấu 

trúc graphene. Kết quả là, trên bề mặt rGO hình thành các vùng dẫn điện, cùng với 

các khuyết tật và các nhóm chức còn lại như hydroxyl (-OH), carbonyl (-C=O) và 

carboxyl (-COOH). Sự kết hợp giữa các vùng dẫn điện và các nhóm chức này tạo nên 

cấu trúc electron độc đáo, cho phép rGO tham gia hiệu quả vào các quá trình vận 

chuyển electron. Cụ thể, rGO hoạt động như một chất cho electron, trong đó các nhóm 

chức -OH, -C=O và -COOH trên bề mặt đóng vai trò như các trung tâm kích hoạt 

pesuphat. Quá trình này dẫn đến việc tạo ra các gốc tự do mạnh, có khả năng oxi hóa 

cao, giúp phân hủy hiệu quả các chất ô nhiễm hữu cơ phức tạp [101]. 

S2O8
2- +e- → SO4

•−  + SO4
2⁻                           (18) 

R-OH + S2O8
2- → R-OH+ + 2SO4

•−                (19) 

R-C=O + S2O8
2- → R-C-O+ + 2SO4

•−            (20) 
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R-COOH + S2O8
2- → R-COOH+ + 2SO4

•−     (21) 

Ngoài ra các tấm rGO cũng đóng vai trò vận chuyển các electron ra bề mặt các 

tấm (nơi mật độ electron cao hơn), tạo thuận lợi cho việc chuyển electron đến phản 

ứng với PS, làm tăng khả năng kích hoạt PS, từ đó tăng cường hiệu quả tạo gốc SO4
•-. 

Bên cạnh đó, rGO có độ ổn định hóa học cao, không dễ bị phân hủy trong các 

điều kiện phản ứng khắc nghiệt, đảm bảo hiệu suất xúc tác ổn định và lâu dài. rGO 

đã chứng minh hiệu quả trong việc loại bỏ nhiều loại chất ô nhiễm từ nước thải, bao 

gồm thuốc nhuộm, thuốc trừ sâu, phenol, bisphenol A và các hợp chất dược phẩm, 

làm cho nó trở thành một giải pháp toàn diện cho xử lý môi trường. rGO là một chất 

hấp phụ đầy hứa hẹn để xử lý các chất ô nhiễm khác nhau. Tuy nhiên rGO lại có 

nhược điểm phân tán kém trong môi trường nước, làm giảm diện tích hoạt động và 

hạn chế số lượng vị trí có thể tương tác với các chất ô nhiễm. Điều này dẫn đến hiệu 

suất phân hủy chất ô nhiễm bị giảm đi đáng kể. Khi ứng dụng rộng rãi trong xử lý 

chất ô nhiễm, sẽ gây khó khăn trong khả năng tái sử dụng và tách chất hấp phụ lơ 

lửng ra khỏi nước, dẫn đến tăng chi phí xử lý và tiềm ẩn các vấn đề ô nhiễm thứ cấp. 

Để giải quyết những vấn đề đó, nghiên cứu kết hợp vật liệu từ tính và rGO ngày càng 

phát triển. Trong số đó, vật liệu spinel ferrite thường được dùng để kết hợp với rGO 

để xử lý các chất ô nhiễm hữu cơ trong nước. 

1.8. Khoảng trống nghiên cứu và ý tưởng phát triển hệ vật liệu CoFe2O4, MIL101 

(Fe), rGO ứng dụng trong quá trình kích hoạt PS 

Như đã trình bày trước đó, trong số các spinel từ tính có công thức tổng quát 

MFe2O4, CoFe2O4 được xem là vật liệu có hiệu quả kích hoạt PS cao nhất nhờ mật 

độ nhóm hydroxyl trên bề mặt lớn và hiệu ứng hiệp đồng tối ưu giữa Co2+ và Fe3+ 

[119]. Ngoài ra, vật liệu này duy trì cấu trúc tinh thể ổn định trong suốt quá trình phản 

ứng [82]. Nồng độ ion Co2+ và Fe3+ rò rỉ sau phản ứng cũng thấp hơn đáng kể so với 

giới hạn 2,0 mg/L do REACH (EU) quy định [106]. Đặc biệt, tính từ mạnh của 

CoFe2O4 giúp vật liệu dễ dàng được thu hồi bằng nam châm, giảm thiểu nguy cơ ô 

nhiễm thứ cấp [60]. Nhờ những ưu điểm vượt trội đó, nhiều nghiên cứu đã lựa chọn 

CoFe2O4 làm chất xúc tác để kích hoạt PS xử lý TC trong nước. Tuy nhiên, CoFe2O4 
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vẫn còn tồn tại một số hạn chế nhất định như hiện tượng kết tụ do đặc tính từ tính của 

vật liệu, dẫn đến giảm diện tích bề mặt và giảm khả năng kích hoạt PS, từ đó giảm 

hiệu suất xử lý [163]. Hiện tượng này đã được xác nhận qua nhiều nghiên cứu trước 

đây trên thế giới. Ví dụ, Gu và cộng sự (2024) đã tiến hành đánh giá khả năng xử lý 

20 mg/L TC bằng phương pháp kích hoạt PS, sử dụng 0,15 g/L CoFe2O4 và 0,2 g/L 

Na2S2O8. Kết quả cho thấy sau 30 phút phản ứng, hiệu suất xử lý TC của CoFe2O4/PS 

rất thấp, chỉ đạt 4,6%, gần như không chênh lệch nhiều so với PS đơn lẻ, hiệu suất là 

2% [49]. Do vậy, việc kết hợp CoFe2O4 với những vật liệu khác để cải thiện hiệu suất 

xử lý TC trong nước là hết sức cần thiết. 

Trong những năm gần đây, MOFs đã thu hút sự chú ý rộng rãi từ các nhà 

nghiên cứu trên toàn thế giới nhờ khả năng điều chỉnh cấu trúc [30], độ xốp lớn (lên 

tới 90% thể tích tự do) [44], diện tích bề mặt riêng cao (lên đến 10.400 m2/g) [40], 

kích thước mao quản lớn (9,8 nm) [32] và mật độ thấp (0,13 g/m3) [43]. Nhờ những 

đặc tính này, MOFs có thể hấp phụ hiệu quả chất ô nhiễm hữu cơ, giúp tăng cường 

sự tương tác giữa xúc tác và chất ô nhiễm, tạo điều kiện thuận lợi cho quá trình oxi 

hóa [90]. Do đó, việc sử dụng MOFs làm vật liệu xúc tác để xử lý các chất ô nhiễm 

hữu cơ trong nước ngày càng được nghiên cứu rộng rãi. Tuy nhiên, cấu trúc không 

ổn định của MOFs cũng là một nhược điểm lớn làm hạn chế hoạt tính xúc tác [144]. 

Vì vậy, ngày càng có nhiều nghiên cứu kết hợp MOFs với vật liệu khác để tăng độ 

ổn định của cấu trúc, từ đó tăng hiệu quả xử lý chất ô nhiễm [4,9]. Ngoài ra, các vật 

liệu dựa trên MOFs được ứng dụng trong các quá trình AOPs, ví dụ như quá trình 

kích hoạt PS có khả năng hạn chế sự rò rỉ của các ion kim loại so với các chất xúc tác 

đồng thể và/hoặc dị thể thông thường khác nhờ cấu trúc xốp của MOFs [155]. Hơn 

nữa, cấu trúc xốp đặc trưng của MOFs tạo điều kiện cho sự tương tác với các phân tử 

chất ô nhiễm, từ đó tăng cường truyền khối và nâng cao hiệu quả loại bỏ các chất ô 

nhiễm [155]. Trong số các MOFs khác nhau như MIL-53(Fe), MIL-88A(Fe), MIL-

88B(Fe), MIL-100(Fe), MIL-101(Fe) và MIL-125, diện tích bề mặt riêng đều có sự 

khác biệt đáng kể, từ đó ảnh hưởng trực tiếp đến khả năng hấp phụ các chất ô nhiễm 

và hiệu quả xử lý. Cụ thể, MIL-88A(Fe) có diện tích bề mặt nhỏ nhất (khoảng 16 
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m²/g), trong khi MIL-101(Fe) có diện tích bề mặt lớn nhất (lên tới 3.660 m²/g) [155], 

cho thấy tiềm năng vượt trội trong việc hấp phụ và loại bỏ các chất ô nhiễm từ nước. 

Dựa trên những đặc tính vượt trội về diện tích bề mặt và khả năng hấp phụ, MIL-

101(Fe) đã được lựa chọn để kết hợp với CoFe2O4, nhằm đánh giá khả năng xử lý TC 

thông qua phương pháp kích hoạt PS. Bên cạnh đó, hiệu suất xử lý của composite 

CoFe2O4/MIL-101(Fe) cũng được so sánh sơ bộ với CoFe2O4/MIL-88A trong cùng 

một điều kiện để làm rõ ảnh hưởng của đặc tính vật liệu và cấu trúc composite đối 

với quá trình xử lý TC, từ đó nhấn mạnh vai trò của việc kết hợp MOF với spinel từ 

tính trong tối ưu hóa hiệu quả kích hoạt PS. 

Đã có một số nghiên cứu kết hợp giữa spinel ferrite với MOF để làm xúc tác 

cho phản ứng kích hoạt PS với hiệu quả cao. Ví dụ Lu và các cộng sự đã tổng hợp 

thành công hệ vật liệu MnFe2O4 /ZIF-67 và xử lý tetracycline hydrochloride cho hiệu 

suất loại bỏ đạt 82,6% sau 15 phút [94]. Tuy nhiên, chưa có nghiên cứu nào sử dụng 

rGO làm cầu nối để vận chuyển electron ra khỏi các tâm hoạt động nhằm thúc đẩy 

quá trình kích hoạt PS dựa trên diện tích bề mặt rất lớn của rGO [30]. 

Từ những phân tích trên, nghiên cứu này tập trung phát triển hệ vật liệu ba cấu 

tử dựa trên CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO để tạo nên một hệ xúc tác hiệp đồng, trong 

đó CoFe2O4 đảm nhận vai trò cung cấp các tâm kích hoạt PS và hỗ trợ quá trình thu 

hồi, tái sử dụng dựa trên từ tính mạnh mẽ, trong khi MIL-101(Fe) và MIL-88A (Fe) 

đóng vai trò quan trọng là chất mang, giúp phân tán tốt nhất các hạt nano CoFe2O4 

dựa trên diện tích bề mặt lớn của MIL-101(Fe) và MIL-88A (Fe), góp phần ngăn cản 

sự co cụm của các hạt nano CoFe2O4, qua đó thúc đẩy qúa trình kích hoạt PS. Bên 

cạnh đó, MIL-101(Fe) và MIL-88A (Fe) còn góp phần vào việc lôi kéo các chất ô 

nhiễm về phía xúc tác cho quá trình phân huỷ diễn ra bên cạnh việc cung cấp bổ sung 

các tâm xúc tác. Cuối cùng các tấm rGO vừa có vai trò là chất mang các hạt CoFe2O4 

vừa ổn định cấu trúc và hỗ trợ quá trình truyền điện tử từ tâm xúc tác ra tấm rGO, từ 

đó làm tăng hiệu quả kích hoạt PS trong dung dịch dựa trên bề mặt lớn của rGO. Sự 

tương hỗ này giúp nâng cao hiệu suất phân hủy các chất ô nhiễm hữu cơ khó phân 
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hủy, đồng thời giảm tiêu hao hóa chất và chi phí vận hành, mở ra hướng đi mới cho 

các công nghệ xử lý nước thải xanh và bền vững. 

Cụ thể, vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe), MIL-88A(Fe) và rGO sẽ được tổng 

hợp dựa trên các điều kiện tối ưu đã tìm được trong các nghiên cứu trước đó. Sau đó, 

một loạt các thí nghiệm tổng hợp các vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe) với các tỷ lệ 

khác nhau, thời gian và nhiệt độ tổng hợp khác nhau sẽ được tiến hành và phân tích 

đặc trưng cấu trúc sản phẩm thông qua các công cụ như XRD, EDX, FT-IR, đồng 

thời đánh giá hiệu quả xử lý TC qua phương pháp kích hoạt PS cũng như các thí 

nghiệm bắt tác nhân oxi hoá hoạt động, bao gồm các gốc tự do để khẳng định và tìm 

ra điều kiện tổng hợp vật liệu hai thành phần CoFe2O4/MIL-101(Fe) tối ưu nhất. Sau 

đó, so sánh hiệu suất xử lý TC bằng phương pháp kích hoạt PS của hệ CoFe2O4/MIL-

101(Fe) tối ưu với CoFe2O4/MIL-88A(Fe) trong cùng điều kiện phản ứng. Cuối cùng, 

nghiên cứu tổng hợp hệ vật CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO dựa trên điều kiện tối ưu của 

hệ CoFe2O4/MIL-101(Fe) đã tìm thấy trước đó để ứng dụng trong xử lý kháng sinh 

TC trong nước. Hệ vật liệu được đánh giá đặc trưng cấu trúc đầy đủ thông qua các 

phương pháp: XRD, EDX, SEM, FT-IR, BET, VSM. Nghiên cứu đã phân tích khả 

năng xử lý TC của hệ vật liệu, được đánh giá qua nhiều thông số ảnh hưởng đến quá 

trình xử lý bao gồm ảnh hưởng của pH, hàm lượng vật liệu, nồng độ K2S2O8, nồng 

độ chất ô nhiễm ban đầu, các anion lạ, động học của quá trình phản ứng và khả năng 

tái sinh của CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO. Bên cạnh đó, khả năng khoáng hóa (được 

đánh giá thông qua COD), con đường phân huỷ TC (được phân tích thông qua LC-

MS), mức độ rò rỉ kim loại (được phân tích bằng thiết bị ICP-MS) và cơ chế phản 

ứng (đánh giá qua ảnh hưởng của các gốc tự do) cũng được phân tích, đánh giá một 

cách hệ thống. Ngoài ra, nghiên cứu đã tiến hành xử lý nước thải thực tế có chứa TC 

(được lấy từ một trang trại chăn nuôi lợn tại huyện Chương Mỹ, Hà Nội). Các kết quả 

đều được phân tích chi tiết trong chương 3.  
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CHƯƠNG 2. THỰC NGHIỆM 

2.1. Hóa chất, dụng cụ và thiết bị nghiên cứu 

2.1.1. Hóa chất 

KMnO4 (99%), NaNO3 (99,5%), H2O2 (30%), H2SO4 (98%), HCl (37%), bột 

graphite (99.95%), FeCl3.6H2O (>99%), Co(NO3)2.6H2O (>98.5%), Fe(NO3)3.9H2O 

(99%) và Na2S2O3, (99,5%), terephthalic acid, N,N-Dimethylformamide (DMF), 

ascorbic acid (C6H8O6), tetracycline (99%), NaN3, K2S2O8 (nhà cung cấp: Sigma 

Aldrich). NaOH, CH3CH2OH, Tert- butyl alcohol (TBA), acetone (nhà cung cấp: 

Xilong, Trung Quốc). Tất cả hóa chất sử dụng đều là hóa chất tinh khiết phân tích. 

2.1.2. Thiết bị, dụng cụ thí nghiệm 

- Cân phân tích, máy rung siêu âm, máy đo pH, tủ sấy, lò nung, máy ly tâm, 

bình định mức các loại, ống đong, pipet các loại, bình thủy nhiệt, bóng đèn compact 

20W, đầu lọc 0,45µm, giấy lọc. 

- Máy quang phổ UV-VIS (UH5300/Hitachi, Nhật Bản). 

- Máy quang phổ nhiễu xạ tia X XRD Miniflex 600, Rigaku, Nhật Bản. 

- Kính hiển vi điện tử quét SEM Hitachi TM4000 plus, Nhật Bản. 

- Quang phổ tán xạ năng lượng tia X EDS AZtec-Energy, Oxford, Anh. 

- Máy đo diện tích bề mặt riêng BET NOVAtouch LX4, Mỹ. 

- Máy đo phổ hồng ngoại FT-IR Jasco 4600, Nhật Bản. 

- Máy phá mẫu COD REACTOR HI839800, Hanna Instruments. 

Các phép đo được thực hiện tại Phòng thí nghiệm Trọng điểm Vật liệu tiên 

tiến ứng dụng trong Phát triển xanh (KLAMAG) và Phòng thí nghiệm Hoá Môi 

trường, Khoa Hoá học, Trường Đại học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc gia Hà 

Nội. 

2.2. Tổng hợp vật liệu 

2.2.1. Tổng hợp graphene oxit 

GO được điều chế bằng phản ứng tách lớp hóa học và oxi hóa sử dụng phương 

pháp Hummers cải tiến trong những báo cáo trước đây của nhóm nghiên cứu [136]. 

Đầu tiên, hỗn hợp gồm 1 g bột than chì và 0,5 g NaNO3 được chuẩn bị và cho vào 
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bình ba cổ 250 mL, làm lạnh trong bồn nước đá đến 0 °C. Sau đó, cẩn thận thêm 23 

ml axit sunfuric đậm đặc (H2SO4) vào bình ba cổ và kiểm soát nhiệt độ của hỗn hợp 

ở mức dưới 5 °C trong một giờ. Thứ hai, thêm 0,2 g KMnO4 để oxi hóa trước. Sau 

khi khuấy trong 30 phút, thêm 2,8 g KMnO4 vào hỗn hợp và kiểm soát nhiệt độ ở 

mức 10 đến 20 °C trong 2 giờ để thu được huyền phù màu xanh lá cây đậm. Sau đó, 

bình ba cổ được chuyển sang bồn dầu ở 35 °C trong 2 giờ để thu được huyền phù 

màu nâu; thêm từng giọt 23 mL nước và kiểm soát nhiệt độ phản ứng ở 95 °C trong 

30 phút, trước khi làm nguội xuống khoảng 50 °C bằng cách thêm nước. Khuấy hỗn 

hợp và thêm dung dịch H2O2 cho đến khi hỗn hợp chuyển từ màu nâu sang màu vàng 

sáng. Phần dịch nổi được loại bỏ sau khi ly tâm và kết tủa được rửa bằng HCl 10% 

và nước cất cho đến khi pH của phần dịch nổi đạt 5–6. Cuối cùng, kết tủa được xử lý 

siêu âm trong 3 giờ và sau đó sấy khô ở 60 °C trong 12 giờ để thu được GO. 

2.2.2. Tổng hợp vật liệu CoFe2O4  

CoFe2O4 được tổng hợp theo quy trình tối ưu đã được công bố trước đó [137]. 

Hòa tan 2g muối Fe(NO3)3.9H2O và 0,73g Co(NO3)2.6H2O trong 50 mL H2O. Khuấy 

hỗn hợp trong 30 phút, điều chỉnh pH của dung dịch thu được trong khoảng từ 10 đến 

11 bằng cách thêm từng giọt dung dịch NaOH 1M. Dung dịch thu được được khuấy 

mạnh và thủy nhiệt trong 12 giờ ở 180 °C. Vật liệu tạo thành sau đó được rửa hai lần 

bằng nước khử ion, hai lần bằng etanol. Cuối cùng, CoFe2O4 được sấy khô trong 12 

giờ ở 80 °C.  

 

Hình 2.1. Sơ đồ khối quy trình tổng hợp vật liệu CoFe2O4. 
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2.2.3. Tổng hợp vật liệu MIL-101(Fe) 

Vật liệu MIL-101(Fe) được tổng hợp dựa trên quy trình và điều kiện tối ưu 

của công bố trước [50]. Hòa tan 0,675 g FeCl3.6H2O và 0,206 g axit terephthalic trong 

15 mL DMF và khuấy trong 1 giờ. Sau đó, siêu âm hỗn hợp trong 60 phút. Dung dịch 

thu được được xử lý thủy nhiệt ở 110 °C trong 20 giờ. Tiếp theo, sản phẩm được rửa 

ba lần bằng DMF và ba lần bằng axeton, sau đó sấy trong tủ sấy chân không ở 65 °C 

trong 24 giờ. Sản phẩm cuối cùng thu được là MIL-101(Fe). 

 

Hình 2.2. Sơ đồ khối quy trình tổng hợp vật liệu MIL-101(Fe). 

2.2.4. Tổng hợp vật liệu MIL-88A 

Cho 1,352 g FeCl3.6H2O và 0,580 g axit fumaric được hòa tan trong nước 

cất/DMF (1:1) và đưa vào thiết bị siêu âm trong 10 phút. Sau đó, hỗn hợp được 

chuyển vào bình Teflon và thủy nhiệt trong 4 giờ ở 65 °C. Cuối cùng, sản phẩm được 

rửa bằng DMF và nước khử ion 3 lần và được làm khô trong tủ sấy chân không ở 

65 °C trong 24 giờ [137]. 

2.2.5. Tổng hợp vật liệu CoFe2O4/MIL-88A 

Cho 1,352 g FeCl3.6H2O và 0,580 g axit fumaric được hòa tan trong nước 

cất/DMF (1:1) và đưa vào thiết bị siêu âm trong 10 phút. Sau đó, thêm vào hỗn hợp 

vật liệu CoFe2O4 đã được tổng hợp thành công ở trên. Khuấy mạnh trong 60 phút và 

siêu âm 30 phút. Sau đó, hỗn hợp được chuyển vào bình Teflon và thủy nhiệt trong 4 

giờ ở 65 °C. Cuối cùng, sản phẩm được rửa bằng ethanol và nước khử ion 3 lần và 

được làm khô trong tủ sấy chân không ở 65 °C trong 24 giờ. Thu được vật liệu MIL-

88A/CoFe2O4 [137]. 
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2.2.6. Tổng hợp vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe) 

Vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe) (CoM) được tiến hành khảo sát tổng hợp bằng 

phương pháp thủy nhiệt ở các nhiệt độ 100 °C, 110 °C, 120 °C, 130 °C và các thời 

gian 12 giờ, 16 giờ, 20 giờ và 24 giờ. Trước tiên, hòa tan 0,675 g FeCl3.6H2O và 

0,206 g axit terephthalic trong 15 mL DMF và khuấy trong 60 phút. Sau đó, cân một 

lượng CoFe2O4  tỉ lệ 1:1 MIL-101(Fe) về khối lượng, sau đó siêu âm hỗn hợp này 

trong 60 phút. Hỗn hợp thu được mang đi thủy nhiệt ở các nhiệt độ 100 °C, 110 °C, 

120 °C, 130 °C và các thời gian 12 giờ, 16 giờ, 20 giờ và 24 giờ. Cuối cùng, sản phẩm 

được rửa ba lần bằng DMF và ba lần bằng axeton, sau đó sấy trong tủ sấy ở 65° C 

trong 24 giờ.  

2.2.7. Tổng hợp vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO 

Nanocomposite CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO được tổng hợp bằng phương 

pháp phát triển dựa trên các nghiên cứu trước đây [50,125]. Trước tiên, phân tán hoàn 

toàn 3% GO (tính theo phần trăm khối lượng của MIL-101(Fe) và CoFe2O4) trong 15 

mL DMF. Tiếp theo, thêm 0,675 g FeCl3.6H2O và 0,206 g axit terephthalic vào dung 

dịch phân tán và khuấy trong 60 phút. Sau đó, cho một lượng thích hợp CoFe2O4 vào 

hỗn hợp và tiến hành siêu âm trong 60 phút. Hỗn hợp thu được được xử lý thủy nhiệt 

ở 110 °C trong 20 giờ. Cuối cùng, sản phẩm được rửa ba lần bằng DMF và ba lần 

bằng axeton, sau đó sấy trong tủ sấy ở 65 °C trong 24 giờ. Sản phẩm cuối cùng thu 

được là CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO. 

 

Hình 2.3. Sơ đồ quy trình tổng hợp vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO. 
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Cần chú ý rằng, quá trình thuỷ nhiệt ở 110 °C trong 20 giờ trong bình Teflon 

sẽ cho phép chuyển hoá một phần GO thành rGO ngay trong hỗn hợp thu được sau 

phản ứng. 

2.3. Các phương pháp nghiên cứu cấu trúc vật liệu 

2.3.1. Phương pháp nhiễu xạ tia X 

Mục đích của phương pháp nhiễu xạ tia X để xác định cấu trúc tinh thể, thành 

phần pha và kích thước trung bình của các vật liệu có cấu tạo tinh thể. 

Nguyên tắc hoạt động của máy nhiễu xạ tia X dựa vào định luật phản xạ Bragg:  

2dsinθ = n. 

trong đó: 

d: khoảng cách giữa các mặt song song 

θ: góc giữa tia X và mặt phẳng pháp tuyến 

n: số bậc phản xạ 

λ: chiều dài bước sóng 

 

 

Hình 2.4. Mô tả sự phản xạ trên bề mặt tinh thể và máy XRD, model MiniFlex 600, 

Rigaku Corp, Nhật Bản. 

Cấu trúc tinh thể, độ tinh khiết của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và 

CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO được kiểm tra bằng máy XRD tại Phòng thí nghiệm 

Trọng điểm Vật liệu tiên tiến ứng dụng trong Phát triển xanh, Khoa Hoá học, Trường 

Đại học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc gia Hà Nội. 
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2.3.2. Phương pháp phổ hồng ngoại biến đổi FT-IR  

Nguyên tắc: Khi hấp phụ năng lượng trong vùng hồng ngoại sẽ gây ra dao 

động của các nguyên tử trong phân tử.  

Phương pháp phổ hồng ngoại dựa trên cơ sở sự tương tác giữa chất cần phân 

tích với các tia đơn sắc có bước sóng nằm trong miền hồng ngoại (400 - 4000 cm-1). 

Kết quả của sự tương tác sẽ dẫn tới chất nghiên cứu hấp thu một phần năng lượng và 

làm giảm cường độ tia tới. Lúc này, phân tử sẽ thực hiện dao động làm thay đổi góc 

liên kết và độ dài liên kết giữa các nguyên tử trong phân tử. Sự hấp thụ bức xạ điện 

từ của phân tử tuân theo phương trình Lambert - Beer: 

D = lgIo/I = εlC 

Trong đó:  D: mật độ quang; Io, I: cường độ ánh sáng trước và sau khi qua chất 

phân tích; ε: hệ số hấp thụ; l: bề dày cuvet; C: nồng độ chất cần phân tích (mol/L).    

Mỗi cực đại trong phổ IR đặc trưng cho sự có mặt của một nhóm chức hoặc dao động 

của một liên kết. Do đó, có thể dựa vào các tần số đặc trưng này để phán đoán sự có 

mặt của các liên kết hoặc nhóm chức trong phân tử của các vật liệu CoFe2O4, MIL-

101(Fe) và CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO. Phổ IR được đo tại Phòng thí nghiệm Trọng 

điểm Vật liệu tiên tiến ứng dụng trong Phát triển xanh, Khoa Hoá học, Trường Đại 

học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc gia Hà Nội. 

 

Hình 2.5. Máy FT-IR 4600, Jasco Corp. 

2.3.3. Phương pháp hiển vi điện tử quét SEM 

Hiển vi điện tử là phương pháp sử dụng chùm electron năng lượng cao để khảo 

sát những vật liệu vi cấu trúc. Kết quả thu được qua những khảo sát này phản ánh về 

mặt hình thái học và tinh thể học của vật liệu mà chúng ta cần xác định. Phương pháp 
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SEM đặc biệt hữu dụng bởi vì nó cho độ phóng đại có thể thay đổi từ 10 đến 100,000 

lần với hình ảnh rõ nét, hiển thị ba chiều phù hợp cho việc phân tích hình dạng và cấu 

trúc bề mặt. 

Trong công trình này máy SEM được sử dụng để đánh giá kích thước và hình 

dạng của các hạt trong các vật liệu đã tổng hợp được. Ảnh SEM được chụp tại Phòng 

thí nghiệm Trọng điểm Vật liệu tiên tiến ứng dụng trong Phát triển xanh, Khoa Hoá 

học, Trường Đại học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc gia Hà Nội. 

 

Hình 2.6. Máy SEM TM 4000 Plus, Hitachi Corp, Nhật Bản. 

2.3.4. Phổ tán xạ năng lượng tia X- EDX 

EDX là kỹ thuật phân tích thành phần hóa học của chất rắn dựa vào phổ tia X 

phát ra do tương tác với các bức xạ. Khi chùm điện tử năng lượng cao chiếu vào mẫu, 

ảnh vi cấu trúc được tạo nhờ bộ phận thu nhận tín hiệu điện tử. Ngoài ra, khi chùm 

điện tử chiếu vào mẫu sẽ đâm xuyên sâu vào phân tử và làm điện tử lớp trong cùng 

bật ra. Điện tử lớp ngoài cùng có năng lượng cao hơn sẽ nhảy vào chỗ trống. Quá 

trình này sẽ làm thoát ra năng lượng tia X có bức xạ đặc trưng, tỷ lệ với số nguyên 

tử. Thu nhận tia X phản hồi từ mẫu sẽ cho thông tin về các thành phần hóa học của 

cả khối mẫu. 

Thành phần hóa học, độ tinh khiết của các vật liệu được kiểm tra bằng máy 

EDX tại Phòng thí nghiệm Trọng điểm Vật liệu tiên tiến ứng dụng trong Phát triển 

xanh, Khoa Hoá học, Trường Đại học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc gia Hà Nội. 
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Hình 2.7. EDX MisF+, Oxford Instruments plc, Anh. 

2.3.5. Phương pháp đẳng nhiệt hấp phụ-giải hấp N2 (BET) 

Diện tích bề mặt riêng có ý nghĩa khác nhau đối với chất rắn xốp hay không 

xốp. Đối với chất rắn không xốp thì diện tích bề mặt riêng bằng tổng diện tích bên 

ngoài, còn đối với chất rắn xốp thì diện tích bề mặt riêng là tổng diện tích bên trong 

của nhiều mao quản xốp lẫn tổng diện tích bên ngoài và nó lớn hơn nhiều so với diện 

tích bề mặt ngoài. 

Đẳng nhiệt hấp phụ - giải hấp N2 

Phương pháp này được sử dụng để tính diện tích bề mặt của vật liệu dựa trên 

phương trình BET (Brunauer-Emmett-Teller) 

 

Phương pháp đẳng nhiệt hấp phụ-giải hấp được sử dụng để xác định đặc trưng 

cho cấu trúc vật liệu. Dựa vào các số liệu đo được ta có thể xác định được các thông 

số về cấu trúc như diện tích bề mặt riêng, thể tích mao quản, sự phân bố kích thước 

mao quản của vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO. Kết quả BET sẽ được đo tại 

Phòng thí nghiệm Trọng điểm Vật liệu tiên tiến ứng dụng trong Phát triển xanh, Khoa 

Hoá học, Trường Đại học Khoa học Tự nhiên, Đại học Quốc gia Hà Nội. 
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Hình 2.8. Ảnh máy BET Nova Touch LX4, Mỹ. 

2.3.6. Nhu cầu oxi hóa học trong nước COD (Chemical Oxygen Demand) 

Nguyên tắc của phương pháp này là chất hữu cơ trong mẫu được oxi hóa bằng 

K2Cr2O7 trong môi trường axit sunfuric đặc, có xúc tác Ag2SO4. Phản ứng diễn ra 

như sau: 

                         xt Ag2SO4 

     Chất hữu cơ + Cr2O7
2- + H+                2Cr3+ + CO2 + H2O 

                              đun hồi lưu 

Sau đó lượng Cr3+ sinh ra hoặc lượng Cr2O7
2- còn dư sẽ được xác định. Đối 

với Cr2O7
2-, có thể xác định bằng phương pháp chuẩn độ. Còn Cr3+ được xác định 

bằng phương pháp đo quang UV-Vis (UH 5300-HITACHI). Có thể tính toán giá trị 

COD theo lý thuyết như sau: 

CxHyOz +  1/4(4x+y-2z)O2 → xCO2 + y/2H2O 

Trong phản ứng oxi hóa các chất hữu cơ bằng K2Cr2O7, Ag2SO4 được dùng để 

thúc đẩy quá trình quá trình oxi hóa của các chất hữu cơ phân tử lượng thấp. Ngoài 

ra, HgSO4 được sử dụng để loại trừ ảnh hưởng của ion Cl-. Ngoài ảnh hưởng của ion 

Cl- còn phải kể đến sự cản trở của một số chất khử như sunfit, Fe(II), nitrit. Tuy nhiên, 

ở lượng nhỏ thì sự cản trở của chúng được xem là không đáng kể [48].  
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Hỗn hợp phản ứng: hòa tan 10,216 g K2Cr2O7 đã được sấy ở nhiệt độ 105 °C 

sau đó thêm 167 mL dung dịch H2SO4 và 33,3 g HgSO4. Để nguội và định mức đến 

1000 mL bằng nước cất. 

Hỗn hợp xúc tác: pha 5,5 g Ag2SO4 trong 1 kg dung dịch H2SO4 đặc (d = 1,84 

g/mL) có thể khuấy hoặc để cho Ag2SO4 tan hết mới sử dụng. 

Pha dung dịch chuẩn kalihiđrophtalat: sấy sơ bộ một lượng kalihiđrophtalat ở 

105 °C. Sau đó cân 212,5 mg kalihiđrophtalat pha và định mức vào bình 250 mL 

(dung dịch này có nồng độ 1mg O2/mL).  

 Xây dựng đường chuẩn: từ dung dịch chuẩn kalihiđrophtalat có COD tương 

đương 1000 mg/L, pha loãng với các tỉ lệ khác nhau để thu được các dung dịch có 

các giá trị COD là 0, 50, 100, 150, 200, 300, 400 mg/L. Lấy 2,5 mL mỗi dung dịch 

chuẩn ở trên vào ống phá mẫu, sau đó thêm vào 3,5 mL hỗn hợp xúc tác và 1,5 mL 

hỗn hợp phản ứng [48]. 

 

Hình 2.9. Ảnh máy phá mẫu COD. 

2.3.7. Xác định điểm đẳng điện pHpzc của vật liệu xúc tác hấp phụ 

Trong quá trình quang xúc tác dị thể, pH là một trong những thông số quan 

trọng ảnh hưởng đến điện tích, kích thước và khả năng phân tán của các hạt xúc tác 

do đó ảnh hưởng đến hoạt tính quang xúc tác của vật liệu. Tùy bản chất của xúc tác 

quang sử dụng, tại bất kỳ giá trị pH nào cũng ảnh hưởng đến điểm đẳng điện pHpzc 

hay điện tích bề mặt của vật liệu quang xúc tác. pHpzc là điểm mà tại đó điện tích bề 

mặt của vật liệu bằng 0. Tại điểm đẳng điện, sự tương tác giữa các hạt xúc tác và chất 
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ô nhiễm là tối thiểu do không có bất kỳ lực tương tác tĩnh điện nào. Khi dung dịch có 

pH nhỏ hơn pHpzc của vật liệu, điện tích bề mặt của chất xúc tác tích điện dương và 

tạo ra lực hút tĩnh điện với các hợp chất mang điện tích điện âm làm tăng khả năng 

hấp phụ. Ở pH lớn hơn giá trị pHpzc của vật liệu, bề mặt chất xúc tác tích điện âm và 

khó tương tác với các hợp chất tích điện âm trong nước. Vì thế các pH khác nhau sẽ 

ảnh hưởng đến điện tích bề mặt của chất xúc tác.  

Tiến hành thí nghiệm xác định pHpzc: 

Chuẩn bị các bình nón chứa 50 mL NaNO3 0.1 N có pH = 3, 5, 7, 9, 11 và 

0,025 g vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO. Cho vào máy lắc trong khoảng 24 giờ 

sau đó lấy ra đo lại các giá trị pH. 

Tính toán pHpzc: ΔpH = pHs - pHt 

Trong đó pHt và pHs là các giá trị pH đo được ban đầu và sau khi cho vật liệu 

vào dung dịch NaNO3. 

pHpzc được xác định bằng cách vẽ đồ thị sự phụ thuộc của ΔpH vào các giá trị 

pH ban đầu. pHpzc là điểm mà đường cong ΔpH theo pH cắt đường ΔpH = 0. 

2.4. Nghiên cứu, đánh giá khả năng xử lý TC bằng phương pháp kích hoạt PS 

2.4.1. Đánh giá sơ bộ hiệu quả xử lý TC bởi PS không có mặt chất xúc tác 

Để đánh giá hiệu xuất xử lý kháng sinh bởi PS, trước hết tiến hành nghiên cứu 

khả năng xử lý TC trong điều kiện chỉ có PS mà không có xúc tác. Thí nghiệm được 

thực hiện với quy trình sau: 

Bước 1: Chuyển 200 mL dung dịch TC 10 mg/L vào cốc 250 mL. 

Bước 2: Thêm 1 g/L PS vào hỗn hợp, đặt hỗn hợp lên máy khuấy từ ở 200 vòng/phút. 

Bước 3: Tại các khoảng thời gian 0, 15, 30, 45, 60 phút lấy 5 mL dung dịch, lọc và 

đem đi đo độ hấp thụ quang tại bước sóng 358 nm để xác định lượng TC còn lại.  

Hiệu suất phân hủy TC (H%) được tính theo công thức sau: 

H (%) = 100.(C0-Ct)/C0              (23) 

trong đó C0 (mg/L): nồng độ ban đầu của TC và Ct (mg/L): nồng độ TC tại các khoảng 

thời gian t (phút). 

2.4.2. Đánh giá hiệu quả xử lý TC xúc tác bởi các vật liệu đã tổng hợp 
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Đánh giá hiệu suất xử lý TC xúc tác bởi các vật liệu xúc được đánh giá thông 

qua quy trình sau: 

Bước 1: Chuyển 200 mL dung dịch TC 10 mg/L vào cốc 250 mL. 

Bước 2: Chuyển 0,2 g/L vật liệu xúc tác vào cốc đã chuẩn bị dung dịch TC. 

Bước 3: Khuấy hỗn hợp trong bóng tối 5 phút để hấp phụ một phần vật liệu, sau đó 

thêm 1 g/L PS vào hỗn hợp. 

Bước 4: Tại các khoảng thời gian 0, 15, 30, 45, 60 phút lấy 5 mL dung dịch, lọc và 

đem đi đo độ hấp thụ quang tại bước sóng 358 nm để xác định nồng độ TC còn lại.  

Hiệu suất phân hủy TC (H%) của chất xúc tác được tính theo phương trình 23, 

trong đó C0 (mg/L): nồng độ ban đầu của TC và Ct (mg/L): nồng độ TC sau phản ứng. 

Các thí nghiệm nghiên cứu các yếu tố ảnh hưởng đến quá trình kích hoạt PS 

được tiến hành tương tự trong cùng điều kiện. 

2.4.3. Nghiên cứu các yếu tố ảnh hưởng đến quá trình kích hoạt PS 

2.4.3.1. Nghiên cứu ảnh hưởng của pH 

Ảnh hưởng của pH đến hiệu suất phản ứng được khảo sát trong khoảng giá trị 

từ 3 đến 11 (các điểm pH: 3, 5, 7, 9, 11) trên dung dịch TC có nồng độ ban đầu 10 

mg/L. Thí nghiệm được tiến hành theo đúng quy trình đã được làm trước đó (như mô 

tả trong mục 2.5.2). Mục tiêu của quá trình này là nhằm xác định giá trị pH tối ưu, 

tương ứng với điều kiện mà hiệu suất phân hủy TC đạt giá trị cao nhất.  

2.4.3.2. Nghiên cứu ảnh hưởng của nồng độ xúc tác 

Để xác định ảnh hưởng của hàm lượng vật liệu đến hiệu quả xử lý, thí nghiệm 

được thực hiện với điều kiện pH tối ưu đã tìm được từ nghiên cứu trước. Cụ thể, bổ 

sung vật liệu xúc tác với các liều lượng khác nhau, bao gồm: 0,1 g/L; 0,15 g/L; 0,2 

g/L; 0,25 g/L và 0,3 g/L vào dung dịch TC 10 mg/L. Các mẫu này sau đó được tiến 

hành theo đúng quy trình đã nêu tại mục 2.5.2. Thông qua việc so sánh hiệu suất xử 

lý giữa các nồng độ, giá trị tối ưu cho lượng vật liệu sử dụng sẽ được xác định, đây 

là điểm mà tại đó khả năng loại bỏ TC là hiệu quả nhất. 

2.4.3.3. Nghiên cứu ảnh hưởng của nồng độ K2S2O8 
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Để đánh giá vai trò của K2S2O8 (PS), thí nghiệm được tiến hành nhằm tìm ra 

nồng độ K2S2O8 (PS) tối ưu. Cụ thể, các dung dịch TC 10 mg/L được điều chỉnh về 

pH tối ưu và được thêm vào một lượng xúc tác tối ưu. Sau đó, các nồng độ K2S2O8 

khác nhau (0,5; 0,75; 1,0; 1,25 và 2,0 g/L) lần lượt được thêm vào, sau đó các thí 

nghiệm được tiến hành như quy trình tại mục 2.5.2. Thông qua việc so sánh hiệu suất 

xử lý giữa các mẫu, nồng độ tối ưu của K2S2O8 sẽ được xác định, đây là giá trị mà tại 

đó hiệu quả loại bỏ TC là cao nhất, cân bằng giữa việc tạo ra gốc tự do và các phản 

ứng phụ không mong muốn. 

2.4.3.4. Nghiên cứu ảnh hưởng của nồng độ TC 

Ảnh hưởng của nồng độ TC ban đầu đến hiệu suất xử lý được đánh giá thông 

qua một loạt thí nghiệm. Cụ thể, các dung dịch TC với nồng độ ban đầu khác nhau 

(5, 10, 15, 20, 25 mg/L) được tiến hành theo quy trình như mục 2.5.2 với các điều tối 

ưu đã khảo sát (pH và nồng độ xúc tác, nồng độ K2S2O8). Qua đó tìm ra ngưỡng nồng 

độ TC tối ưu mà tại đó quá trình xúc tác đạt hiệu suất phân hủy cao nhất. 

2.4.4. Nghiên cứu động học của phản ứng phân hủy TC 

Phân tích động học là một bước quan trọng trong đánh giá tốc độ phản ứng. 

Động học của quá trình xúc tác được nghiên cứu bằng cách sử dụng các nồng độ ban 

đầu khác nhau của TC (0 - 25 mg/L) với lượng xúc tác tối ưu ở điều kiện trước. 

Từ các số liệu thực nghiệm thu được trong quá trình xử lý các chất ô nhiễm, 

tiến hành đánh giá động học của các phản ứng thông qua mô hình động học giả bậc 

0 (Pt. 24), bậc 1 (Pt. 25) và bậc 2 (Pt. 26) như sau:  

C0-Ct= kt                   (24) 

ln C0/Ct= kt              (25) 

(C0-Ct)/(C0*Ct)= kt    (26) 

Trong đó:  C0: nồng độ kháng sinh ban đầu (mg/L); 

Ct: nồng độ kháng sinh tại thời điểm t phút (mg/L); 

 k: hằng số tốc độ biểu kiến; 

  t: là thời gian phản ứng (phút) . 
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Từ quả thực nghiệm, xây dựng đồ thị sự phụ thuộc của C0-Ct, ln C0/Ct, (C0-

Ct)/(C0*Ct) vào thời gian t. Giá trị hằng số tốc độ phản ứng k là độ dốc của đồ thị, giá 

trị k được sử dụng để so sánh tốc độ phản ứng phân hủy của các vật liệu khác nhau 

hoặc dưới các điều kiện phản ứng khác nhau, ngoài ra còn sử dụng hệ số tương quan 

(R2) để đánh giá độ tin cậy của giá trị k đó. 

2.4.5. Nghiên cứu khả năng tái sử dụng của vật liệu 

Thí nghiệm đánh giá khả năng tái sử dụng của vật liệu xúc tác được tiến hành 

trong các điều kiện tối ưu đã được xác định từ các nghiên cứu trước đó (bao gồm pH, 

hàm lượng vật liệu, nồng độ PS và nồng độ TC). Sau mỗi chu trình phản ứng, chất 

xúc tác được thu hồi nhờ tính chất từ tính bằng nam châm, sau đó được rửa sạch liên 

tiếp bằng axeton và nước cất nhằm loại bỏ hoàn toàn các tạp chất bám trên bề mặt. 

Cuối cùng, vật liệu được sấy khô ở 65 °C trong 24 giờ để chuẩn bị cho chu kỳ tiếp 

theo. Quy trình này được lặp lại nhằm đánh giá độ bền và sự ổn định hoạt tính xúc 

tác qua các lần sử dụng. 

2.4.6. Nghiên cứu cơ chế và con đường phân huỷ TC  

2.4.6.1. Nghiên cứu ảnh hưởng của các tác nhân oxi hoạt động đến hiệu quả xử lý 

TC 

Để xác định vai trò của các tác nhân oxi hoá trung gian trong quá trình kích hoạt 

PS phân huỷ chất kháng sinh ô nhiễm, làm cơ sở đề xuất cơ chế phản ứng kích hoạt 

PS của các vật liệu tổng hợp. Thí nghiệm khảo sát dựa trên các điều kiện tối ưu: pH, 

lượng vật liệu, nồng độ TC được điều chỉnh ở pH tối ưu như đã tìm được ở các thí 

nghiệm trước. Các chất bắt gốc được sử dụng: axit ascorbic nồng độ 10 mM (bắt gốc 

SO4
•- và O2

•-) [33,64], tert-butyl alcohol nồng độ 100 mM (bắt gốc HO•) [115], NaN3 

nồng độ 10 mM (bắt 1O2) [115] và Na2S2O3 nồng độ 10 mM (bắt gốc SO4
•-) [33]. Các 

bước tiến hành thí nghiệm được thực hiện tương tự như ở mục 2.5.2.  

2.4.6.2. Nghiên cứu các con đường phân huỷ TC 

Phân tích các chất trung gian hình thành trong quá trình phân hủy kháng sinh TC. 

Các chất trung gian hình thành trong quá trình hân hủy kháng sinh TC được phát hiện 

bằng máy sắc ký lỏng khối phổ (LC-MS-8045, Shimadzu). Các điều kiện và quy trình 
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phân tích như sau: Pha động A: axit formic 0,1% và pha động B: acetonitril được sử 

dụng trong phép đo. Độ dốc như sau: 0–2 phút 100% A, 2–3 phút gradien tuyến tính 

đến 40% A, 3–5 phút 60% A, 5–10 phút 0% A, 10–10,5 100% A. Nhiệt độ cột là 

40 ℃, tốc độ dòng dung dịch phản ứng và thể tích tiêm là 0,5 mL/phút và 5 μL. MS 

hoạt động ở chế độ ion dương với năng lượng va chạm là 10 V và được quét trên dải 

khối lượng từ 50 đến 500 m/z. Cuối cùng, các hợp chất trung gian trong dung dịch 

được ước tính dựa trên giá trị m/z ở chế độ phát hiện ESI+. 

2.5. Nghiên cứu xử lý nước thải thực tế  

Để đánh giá khả năng ứng dụng thực tế của chất xúc tác CoMrGO, một mẫu 

nước thải đã được thu thập từ một trang trại chăn nuôi lợn tại huyện Chương Mỹ, Hà 

Nội. Ban đầu, mẫu được xử lý sơ bộ bằng cách lọc qua giấy lọc định tính để loại bỏ 

chất rắn lơ lửng, sau đó phân tích nồng độ các ion, nồng độ TC và nhu cầu oxy hóa 

học (COD) bằng các thiết bị Ion chromatograph ICA-7000 (DKK-TOA), UV-Vis 

UH5300 (Hitachi), COD HI839800 (Hanna). Nước thải được xử lý bằng quá trình 

kích hoạt PS trong điều kiện tối ưu: [Cat.] = 0.2 g/L and [PS] = 0.75 g/L. Các bước 

tiến hành thí nghiệm được thực hiện tương tự như ở mục 2.5.2. Sau đó, đánh giá mức 

độ khoáng hóa của các chất ô nhiễm hữu cơ, chỉ số COD trong các dung dịch trước 

và sau quá trình xử lý trong điều kiện tối ưu đã được phân tích. Quy trình xác định 

COD được thực hiện theo quy chuẩn ISO 6060: 1989. 

  



 
 

63 
 

CHƯƠNG 3. KẾT QUẢ VÀ THẢO LUẬN 

3.1. Kết quả tính chất các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-88A 

Để đánh giá tính chất các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-88A được 

tổng hợp dựa trên quy trình tham khảo đã được công bố trước đó [137,50], nghiên 

cứu đã tiến hành phân tích XRD, SEM, EDX, FT-IR. Kết quả XRD trên Hình 3.1a-c 

cho thấy CoFe2O4 có các đỉnh nhiễu xạ đặc trưng tại 2θ= 18,22º; 30,11º; 35,5º; 37,26º; 

43,17º; 53,76º; 57,12º; 62,81º tương ứng với các mặt mạng (111), (220), (311), (222), 

(400), (422), (511), (440), phù hợp với các nghiên cứu trước đó [137,96]. Kết quả 

XRD của MIL-101(Fe) cho thấy các đỉnh quan sát được tại 2θ là 8,99º; 9,56º; 17,91º; 

19,25º tương ứng với các mặt mạng tinh thể (220), (311), (511) và (852) [63,165]. 

Kết quả XRD của MIL-88A ở hình 3.1c cho thấy các đỉnh đặc trưng tại 2θ = 8,8º; 

10,1º; 13,2º; tương ứng với các mặt (1 0 0), (1 0 1), (002) [137] . Điều này chứng tỏ 

vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-88A có thành phần pha ổn định và độ kết tính 

cao, tạo nền tảng thuận lợi cho quá trình lai ghép và khai thác các đặc tính xúc tác 

trong các nghiên cứu tiếp theo. 

 

 

Hình 3.1. Phổ XRD của vật liệu CoFe2O4 (a), MIL-101(Fe) (b) và MIL-88A (c) 

(a) (b) 

(c) 
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Đặc điểm hình thái bề mặt của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-

88A được phân tích bằng ảnh hiển vi điện tử quét SEM. Như thể hiện trong Hình 

3.2a, CoFe2O4 là các hạt dạng hình cầu; tuy nhiên, các hạt không phân tán hoàn toàn 

mà tạo thành cụm hạt do lực hút từ tính đặc trưng của vật liệu ferrit, tương tự nghiên 

cứu trước đó  [23]. Hình 3.2b, vật liệu MIL-101(Fe) cho thấy cấu trúc dạng bát diện 

hình thoi xếp chồng lên nhau, tạo cấu trúc khá xốp, phù hợp với báo cáo đã công bố 

trước đó [92]. Vật liệu MIL-88A (Hình 3.2c) có hình dạng que lục giác, tạo thành các 

kênh rỗng, độ xốp lớn, là chất xúc tác tiềm năng trong xử lý chất ô nhiễm [137]. Điều 

này chứng tỏ quy trình tổng hợp CoFe2O4 và MIL-101(Fe) đã sử dụng tạo ra sản 

phẩm có hình thái ổn định, có độ tin cậy cao và tạo cơ sở vững chắc cho quá trình lai 

ghép nhằm nâng cao tính chất xúc tác của hệ vật liệu. 

  

 

Hình 3.2. Ảnh SEM của vật liệu CoFe2O4 (a), MIL-101(Fe) (b) và MIL-88A (c). 

(a) (b) 

(c) 
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Kết quả đo phổ tán xạ năng lượng tia X- EDX được trình bày trong Hình 3.3a-

c cho thấy các thành phần nguyên tố của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-

88A. Cụ thể, kết quả trong Bảng 3.1 cho thấy CoFe2O4 xuất hiện các peak đặc trưng 

cho nguyên tố Fe (50,96% wt. tại vị trí 0,71; 6,41 keV); nguyên tố Co (28,21% wt. 

tại vị trí 6,95; 7,65 keV) và nguyên tố O (20,83% wt. tại vị trí 0,51 keV). Đối với vật 

liệu MIL-101(Fe), xuất hiện các peak đặc trưng cho nguyên tố Fe (36,21% wt. tại vị 

trí 0,71; 6,41; 7,06 keV); nguyên tố O (23,06% wt. tại vị trí 0,51 keV); nguyên tố C 

(34,31% wt. tại vị trí 0,24 keV) và nguyên tố Cl (6,40% wt. tại vị trí 2,63 keV). Tỷ lệ 

các nguyên tố Fe, O và C lần lượt là 35,72%, 20,36% và 43,92% (wt./wt.) đối với vật 

liệu MIL-88A. Kết quả EDX cho thấy sự hiện diện của các nguyên tố đặc trưng đối 

với từng vật liệu CoFe2O4 (Fe, Co, O), MIL-101(Fe) (Fe, Cl, O, C) và MIL-88A (Fe, 

O, C) đúng theo thành phần lý thuyết và không phát hiện nguyên tố lạ, chứng tỏ vật 

liệu tổng hợp có độ tinh khiết cao và thành phần nguyên tố ổn định. 

 

 

Hình 3.3. Kết quả EDX của CoFe2O4 (a), MIL-101(Fe) (b) và MIL-88A (c). 

(a) (b) 

(c) 
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Bảng 3.1. Thành phần nguyên tố của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-88A. 

Đơn vị tính: % khối lượng 

Tên vật liệu Co Fe O C Cl 

CoFe2O4 28,21 50,96 20,83 0 0 

MIL-88A 0 35,72 20,36 43,92 0 

MIL-101(Fe) 0 36,21 23,06 34,31 6,4 

 

Kết quả đo quang phổ hồng ngoại của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và 

MIL-88A được trình bày trong Hình 3.4a-c, cho thấy các dao động liên kết đặc trưng 

của từng vật liệu. CoFe2O4 có dao động hấp thụ ở 418 cm-1 và 600 cm-1 do dao động 

kéo dài của oxit kim loại trong nhóm phức bát diện Co(II)-O2- và Fe(III)-O2- của 

nhóm tứ diện của CoFe2O4, phù hợp với nghiên cứu trước đó [137]. Các dao động 

đặc trưng ở 543 cm-1, 752cm-1, 1014 cm-1, 1392 cm-1, 1595 cm-1 và 1654 cm-1 đặc 

trưng của vật liệu MIL-101(Fe). Cụ thể, dao động ở 543 cm-1 được gán cho liên kết 

Fe-O trong khung hữu cơ kim loại. Các dao động ở 752 cm-1 và 1014 cm-1 lần lượt 

tương ứng với dao động của C−H và C−O−C. Các dao động nằm ở 1392 và 1595 cm-

1 biểu thị các dao động đối xứng và không đối xứng của nhóm O−C=O. Ngoài ra, dao 

động ở 1654 cm-1 tương ứng với liên kết C=O trong các nhóm carboxylate, phù hợp 

với nghiên cứu trước đó [92]. Trong hình 3.4c, MIL-88A đã có sự hiện diện của các 

đỉnh đặc trưng tại 554 cm-1, 674 cm-1, 1296 cm-1, 1403 cm-1, 1602 cm-1, 3324 cm-1 

lần lượt được quy cho Fe-O, C-H uốn cong ra khỏi mặt phẳng của olefin, C-O, dao 

động kéo dài không đối xứng C=O, dao động kéo dài đối xứng C=O [137]. Ngoài ra, 

dao động rộng trong khoảng 2700 – 3700 cm-1 đặc trung cho liên kết kéo dài của 

nhóm O-H có trong H2O hấp phụ lên bề mặt vật liệu [13]. Kết quả FT-IR cho thấy 

các dao động liên kết đặc trưng của CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-88A hoàn toàn 

phù hợp với các nghiên cứu trước đó, chứng tỏ các vật liệu thu được giữ được cấu 

trúc ổn định, có độ tinh khiết cao với các nhóm chức đặc trưng. Điều này khẳng định 

độ tin cậy của phương pháp tổng hợp các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và MIL-

88A. 
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Hình 3.4. Kết quả FT-IR của CoFe2O4 (a), MIL-101(Fe) (b) và MIL-88A (c). 

Từ những phân tích về XRD, SEM, EDX và FT-IR cho thấy vật liệu CoFe2O4, 

MIL-101(Fe) và MIL-88A được tổng hợp theo quy trình tham khảo từ các nghiên 

cứu trước đây đều có thành phần pha ổn định, hình thái bề mặt đặc trưng và các dao 

động liên kết đặc trưng rõ ràng. Các vật liệu thu được duy trì được cấu trúc khung 

(MIL-101(Fe) và MIL-88A) cũng như đặc trưng tinh thể, tạo nền tảng vững chắc cho 

quá trình lai ghép và nghiên cứu tính chất xúc tác ở các giai đoạn tiếp theo. 

3.2. So sánh hoạt tính xúc tác giữa các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe), MIL-88A, 

các hệ vật liệu CoFe2O4/MIL-88A và CoFe2O4/MIL-101(Fe) 

Mục đích của phần này là so sánh hiệu quả xử lý TC bằng phương pháp kích 

hoạt PS xúc tác bởi các vật liệu CoFe2O4, MIL-88A, MIL-101(Fe), CoFe2O4/MIL-

88A và vât liệu CoFe2O4/MIL-101 (Fe) nhằm tìm ra vật liệu tốt nhất để sử dụng cho 

(a) (b) 

(c) 
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nghiên cứu tiếp theo. Trong đó, vật liệu CoFe2O4/MIL-88A được tổng hợp ở điều 

kiện tối ưu được tổng hợp theo quy trình ở mục 2.2.5), còn vật liệu CoFe2O4/MIL-

101 (Fe) được tổng hợp ở 110 °C trong 20 giờ; cả hai vật liệu đều được tổng hợp với 

tỉ lệ thành phần pha về khối lượng là 1:1). Một dãy thí nghiệm phân hủy TC được 

thực hiện trong cùng điều kiện: pH 7,0; [xúc tác] = 0,2 g/L, [PS]= 1 g/L, [TC] = 10 

mg/L. Kết quả khảo sát khả năng xử lý TC bằng quá trình kích hoạt PS được xúc tác 

bởi các vật liệu xúc tác kể trên được trình bày trong Hình 3.5a cho thấy, hiệu suất loại 

bỏ TC của các vật liệu CoFe2O4, MIL-88A, MIL-101(Fe), CoFe2O4/MIL-88A và vật 

liệu CoFe2O4/MIL-101 (Fe) lần lượt đạt giá trị 63,21%; 77,21%; 82,31%; 83;73%, 

90,05% sau 60 phút xử lý. 

 

 

Hình 3.5. So sánh hiệu quả xử lý TC bằng quá trình kích hoạt PS xúc tác bởi các 

vật liệu CoFe2O4, MIL-88A, MIL-101(Fe), CoFe2O4/MIL-88A và vật liệu 

CoFe2O4/MIL-101 (Fe). 

(a) 

(b) 

(c) 
(d) 
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 Một điểm đáng chú ý là vật liệu hai thành phần CoFe2O4/MIL-101 (Fe) cho 

hiệu suất xử lý TC cao hơn đáng kể so với vật liệu hai thành phần CoFe2O4/MIL-88A 

(90,05% so với 83,73% ở cùng điều kiện). Điều này có thể giải thích là do cấu trúc 

của MIL-101(Fe) xốp hơn so với MIL-88A. Cụ thể, kết quả BET ở Hình 3.5b-c cho 

thấy vật liệu CoFe2O4/MIL-101 (Fe) có diện tích bề mặt riêng và cấu trúc xốp hơn so 

với vật liệu CoFe2O4/MIL-88A (diện tích 28,84 m2/g so với 25,48 m2/g, đường kính 

mao quản trung bình đạt 21,15 nm so với 16,09; thể tích mao quản đạt 0,11 so với 

0,093 cm3/g). Điều này chỉ ra rằng MIL-101(Fe) cho phép cung cấp nhiều diện tích 

bề mặt và lỗ xốp hơn để các hạt nano CoFe2O4 phân tán, từ đó cung cấp được nhiều 

tâm hoạt động hơn cho các phản ứng phân huỷ TC, tối đa hóa hiệu ứng cộng hưởng 

của vật liệu ghép, giúp phản ứng phân hủy TC diễn ra tốt hơn so với  MIL-88A. Hình 

3.5d khẳng định luận điểm đó thông qua mô hình động học giả bậc 2 của quá trình 

xử lý TC được xúc tác bởi các vật liệu. Đây là mô hình thường được áp dụng cho các 

phản ứng kích hoạt PS bằng xúc tác dị thể [149]. Cụ thể, hệ số tương quan R2 của các 

đường hồi quy phương trình động học đạt giá trị nằm trong khoảng 0,7387 đến 0,9872; 

cho thấy quá trình xử lý TC tuân theo mô hình theo bậc 2 là chính xác. Hằng số tốc 

độ phản ứng ứng với vật liệu CoFe2O4/MIL-101 (Fe) đạt giá trị 0,0171 L.mg-1.phút-1 

trong khi giá trị này đối với CoFe2O4/MIL-88A chỉ đạt 0,0095 L.mg-1.phút-1. Thậm 

chí, vật liệu đơn MIL-101(Fe) cho hằng số tốc độ phản ứng vẫn lớn hơn chút ít so với 

vật liệu ghép CoFe2O4/MIL-88A (0,0098 vs 0,0095 L.mg-1.phút-1). Các vật liệu MIL-

88A, và CoFe2O4 còn cho các hằng số tốc độ phản ứng nhỏ hơn nữa, và lần lượt đạt 

các giá trị 0,0075 L.mg-1.phút-1 và 0,0034 L.mg-1.phút-1. Như vậy vật liệu 

CoFe2O4/MIL-101(Fe) không chỉ có hiệu suất xử lý cao hơn mà còn cho tốc độ phản 

ứng nhanh hơn so với vật liệu ghép trên nền MIL-88A (CoFe2O4/MIL-88A) và các 

vật liệu đơn MIL-101(Fe), MIL-88A, và CoFe2O4. Do vậy, hệ vật liệu CoFe2O4/MIL-

101(Fe) được lựa chọn là vật liệu ghép để nghiên cứu cho các thí nghiệm tiếp theo, 

bao gồm tìm điều kiện tối ưu về tỷ lệ thành phần, nhiệt độ, thời gian để tổng hợp vật 

liệu hai thành phần CoFe2O4/MIL-101(Fe) có hoạt tính xúc tác lớn nhất làm cơ sở để 

tổng hợp vật liệu ba thành phần trên nền CoFe2O4/MIL-101(Fe). 



 
 

70 
 

3.3. Kết quả tổng hợp hệ vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe) ở các điều kiện khác 

nhau  

Vật liệu CoFe2O4/MIL-101(Fe), được viết tắt là (CoM) với các tỷ lệ khác nhau 

về khối lượng giữa CoFe2O4 và MIL-101(Fe) được ký hiệu là CoM (5:1); CoM (3:1); 

CoM (1:1); CoM (1:3); CoM (1:5), tương ứng với các tỷ lệ CoFe2O4/MIL-101(Fe) 

=5/1; 3/1; 1/1; 1/3 và 1/5, được tổng hợp trong cùng điều kiện dựa trên công bố trước 

đó [50,125]. Sau đó, các vật liệu với tỷ lệ này được phân tích XRD, EDX, FT-IR, 

đánh giá hoạt tính xúc tác, từ đó lựa chọn ra tỷ lệ tối ưu nhất, làm cơ sở để tổng hợp 

hệ vật liệu ba thành phần CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO. Các kết quả được trình bày 

trong phần tiếp theo. 

3.3.1. Giản đồ nhiễu xạ tia X 

Từ Hình 3.6, kết quả phân tích nhiễu xạ tia X đã chứng minh việc tổng hợp 

thành công vật liệu composite CoM. Các giản đồ nhiễu xạ cho thấy, dù tỷ lệ khối 

lượng giữa hai thành phần thay đổi, tất cả các mẫu đều thể hiện rõ sự hiện diện đồng 

thời của các đỉnh nhiễu xạ đặc trưng. Cụ thể, pha spinel CoFe2O4 được đặc trưng bởi 

các đỉnh tại 18,22º; 30,11º; 35,5º; 37,26º; 43,17º; 53,76º; 57,12º; 62,81º tương ứng 

với các mặt mạng (111), (220), (311), (222), (400), (422), (511), (440) [137,96]. Bên 

cạnh đó, các đỉnh nhiễu xạ đặc trưng ở các giá trị 2θ là 8,99º; 9,56º; 17,91º; 19,25º 

tương ứng với các mặt mạng tinh thể (220), (311), (511) và (852) của MIL-101(Fe) 

[63,165]. Cường độ của các đỉnh này biến đổi tương ứng với tỷ lệ phối trộn, khẳng 

định khả năng kiểm soát thành phần vật liệu dựa trên việc thay đổi tỷ lệ các thành 

phần. Điều quan trọng là vị trí các đỉnh không bị dịch chuyển, cho thấy cấu trúc tinh 

thể của mỗi pha được bảo toàn trong quá trình tổng hợp, không tạo ra sản phẩm phụ. 
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Hình 3.6. Giản đồ XRD của vật liệu CoM ở các tỷ lệ khác nhau (a), CoM 

_100 °C với các thời gian tổng hợp khác nhau (b), CoM _110 °C với các thời gian 

tổng hợp khác nhau (c), CoM _120 °C với các thời gian tổng hợp khác nhau (d), CoM 

_130 °C với các thời gian tổng hợp khác nhau (e).  

(a) (b) 

(c) (d) 

(e) 
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Dựa trên kết quả XRD (Hình 3.6b), vật liệu CoM tổng hợp ở 100 °C trong các 

thời gian 12 h, 16 h, 20 h, 24 h đều xuất hiện các đỉnh nhiễu xạ đặc trưng của CoFe2O4 

tại các góc 2θ: 18,22°; 30,11°; 35,5°; 37,26°; 43,17°; 53,76°; 57,12°; 62,81° tương 

ứng với các mặt mạng (111), (220), (311), (222), (400), (422), (511), (440). Trong 

khi đó, pha MIL-101(Fe) chỉ quan sát thấy các mặt mạng (220) và (511) ở 2θ = 8,99° 

và 17,91°. Sự vắng mặt của các mặt mạng khác như (311) và (852) cho thấy độ kết 

tinh của MIL-101(Fe) còn thấp, chứng tỏ cấu trúc MOF chưa được hình thành hoàn 

thiện ở điều kiện tổng hợp này. 

Để tối ưu hóa quy trình tổng hợp vật liệu, ảnh hưởng của nhiệt độ và thời gian 

phản ứng cũng đã được khảo sát kỹ lưỡng. Tại 110 °C, thời gian đóng vai trò then 

chốt. Cụ thể, trong khoảng thời gian ngắn (từ 12 đến 16 h), quá trình hình thành cấu 

trúc còn chưa hoàn thiện, biểu hiện qua độ kết tinh thấp và sự có mặt của pha vô định 

hình [175]. Tuy nhiên, khi phản ứng được thực hiện trong 20 h, vật liệu đạt chất lượng 

cao nhất (Hình 3.6c). Tại điều kiện này, giản đồ XRD cho thấy các đỉnh nhiễu xạ của 

cả hai pha đều sắc nét và đầy đủ, đặc biệt là sự xuất hiện trọn vẹn các đỉnh đặc trưng 

của MIL-101(Fe) tại 8,99°; 9,56°; 17,91°; và 19,25°; đồng thời không có bất kỳ dấu 

hiệu nào của tạp chất (Hình 3.6c). Ngược lại, việc kéo dài thời gian đến 24 h tuy làm 

tăng độ kết tinh của CoFe2O4 nhưng lại gây ra sự hình thành không mong muốn của 

oxit kim loại Fe2O3 (Hình 3.6c) [118]. 

Việc tăng nhiệt độ tổng hợp lên 120 °C và 130 °C cho thấy những tác động 

bất lợi. Mặc dù nhiệt độ cao giúp đẩy nhanh tốc độ kết tinh ban đầu, ví dụ ở 130 °C, 

các đỉnh đặc trưng của MIL-101(Fe) đã xuất hiện chỉ sau 12 h nhưng dưới tác động 

của nhiệt độ cao và thời gian kéo dài, các đỉnh nhiễu xạ của MIL-101(Fe) có xu hướng 

yếu dần và biến mất (Hình 3.6 d-e). Đồng thời, quá trình phá vỡ cấu trúc MIL-101(Fe) 

này còn thúc đẩy sự hình thành sớm của pha tạp Fe2O3 (Hình 3.6d-e).  Từ các phân 

tích trên, có thể kết luận rằng điều kiện tối ưu để tổng hợp vật liệu CoM với cấu trúc 

hoàn thiện và độ tinh khiết cao là tại 110 °C trong 20 h. Đây là sự cân bằng lý tưởng 

giữa việc đảm bảo sự kết tinh hoàn toàn và ngăn chặn các phản ứng phụ gây suy thoái 

vật liệu, đặc biệt thành phần MIL-101(Fe). 
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3.3.2. Kết quả đo phổ tán xạ năng lượng tia X 

Kết quả đo phổ tán xạ năng lượng tia X được trình bày trong Hình 3.7 xác 

nhận thành phần nguyên tố và đánh giá ảnh hưởng của các điều kiện tổng hợp đến 

vật liệu composite CoM. Kết quả phân tích từ tất cả các mẫu đều chỉ ra sự hiện diện 

rõ rệt của các nguyên tố đặc trưng là Co, Fe, O, C và Cl mà không phát hiện thấy tạp 

chất, khẳng định độ tinh khiết cao của vật liệu thu được. 

Một phát hiện quan trọng từ dữ liệu EDX là khả năng kiểm soát chính xác 

thành phần vật liệu thông qua quy trình tổng hợp. Khi tỷ lệ khối lượng ban đầu của 

tiền chất CoFe2O4 so với MIL-101(Fe) được điều chỉnh tăng lên, thành phần nguyên 

tố trong sản phẩm cuối cùng cũng thay đổi một cách có hệ thống. Cụ thể, hàm lượng 

nguyên tố Co (đại diện cho pha CoFe2O4) đã tăng dần từ 3,09% lên đến 10,09% khi 

tăng tỷ lệ từ 1/5 lên 5/1 (Hình 3.7a, Bảng 3.2). Ngược lại, hàm lượng nguyên tố C 

(đặc trưng cho khung hữu cơ MIL-101(Fe)) lại giảm tương ứng từ 45,13% xuống chỉ 

còn 3,93% khi tăng tỷ lệ từ 1/5 lên 5/1 (Hình 3.7a, Bảng 3.2). Mối tương quan nghịch 

rõ ràng này chứng minh tính ưu việt và độ tin cậy của phương pháp, cho phép điều 

chỉnh thành phần hóa học của vật liệu composite theo ý muốn một cách có chủ đích. 

 

(a) (b) 
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Hình 3.7. Kết quả EDX của các vật liệu CoM ở các tỉ lệ khác nhau (a), CoM_100 °C 

với các thời gian tổng hợp khác nhau (b), CoM_110 °C với các thời gian tổng hợp 

khác nhau (c), CoM_120 °C với các thời gian tổng hợp khác nhau (d), CoM_130 °C 

với các thời gian tổng hợp khác nhau (e). 

Bảng 3.2. Tổng hợp thành phần nguyên tố của vật liệu CoM được khảo sát ở các 

điều kiện tỉ lệ, nhiệt độ và thời gian khác nhau. (Đơn vị tính: % khối lượng) 

Tên vật liệu Co Fe O C Cl 

Các tỉ lệ CoM 

CoM (1:5) 3,09 11,09 39,51 45,13 1,18 

CoM (1:3) 2,77 19,85 45,5 29,33 2,55 

CoM (1:1) 6,41 29,82 42,89 17,56 3,33 

CoM (3:1) 7,85 28,16 51,34 10,47 0,14 

(c) (d) 

(e) 
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Tên vật liệu Co Fe O C Cl 

CoM (5:1) 10,09 33,50 49,87 3,93 2,61 

CoM_100 °C 

CoM_100 °C-12 h 11,2 29,94 50,45 5,3 3,11 

CoM_100 °C-16 h 13,01 33,59 45,90 5,05 2,45 

CoM_100 °C-20 h 8,68 30,23 50,95 7,11 3,03 

CoM_100 °C-24 h 5,42 17,99 58,56 16,40 1,63 

CoM_110 °C 

CoM_110 °C-12 h 11,53 33,74 44,13 7,42 3,18 

CoM_110 °C-16 h 7,6 25,00 52,06 13,42 1,92 

CoM_110 °C-20 h 5,94 26,52 51,32 13,86 2,36 

CoM_110 °C-24 h 5,2 22,59 44,42 25,48 2,31 

CoM_120 °C 

CoM_120 °C-12 h 6,77 23 49,36 19,39 1,48 

CoM_120 °C-16 h 6,21 24,28 49,81 17,40 2,3 

CoM_120 °C-20 h 6,33 24,54 52,20 13,72 3,21 

CoM_120 °C-24 h 5,22 34,22 45,51 10,98 4,07 

CoM_130 °C 

CoM_130 °C-12 h 5,77 23,85 42,50 25,33 2,55 

CoM_130 °C-16 h 4,62 33,96 46,92 13,51 0,99 

CoM_130 °C-20 h 3,29 28,06 46,86 19,32 2,47 

CoM_130 °C-24 h 3,97 40,25 36,91 15,90 2,97 

Nghiên cứu cũng cho thấy quá trình hình thành vật liệu CoM cực kỳ nhạy cảm 

với nhiệt độ và thời gian phản ứng, trong đó tồn tại một điều kiện tối ưu. Trong 

khoảng nhiệt độ phù hợp nhất từ 100–110 °C, sự cân bằng giữa quá trình kết tinh và 

phân tán được thiết lập (Hình 3.7b-c, Bảng 3.2). Ở 100 °C, thời gian phản ứng 16 giờ 

được xác định là tối ưu cho sự phân tán của các hạt nano CoFe2O4 lên MIL-101(Fe) 

khi hàm lượng Co đạt cực đại (13,01%), ứng với tỷ lệ CoFe2O4/MIL-101(Fe) = 1:1. 

Tuy nhiên, nếu kéo dài thời gian hơn, hàm lượng C lại tăng lên từ  5,3% lên 16,4% 



 
 

76 
 

(Hình 3.7b, Bảng 3.2), phản ánh sự tiếp tục hoàn thiện của khung MIL-101(Fe). Điều 

này cho thấy một sự đánh đổi: thời gian ngắn thuận lợi cho pha vô cơ phát triển, trong 

khi thời gian dài hơn cần thiết cho pha hữu cơ. Ở 110 °C, các giai đoạn hình thành 

vật liệu diễn ra rõ rệt hơn, với giai đoạn kết tinh chính xảy ra trong khoảng 16-20 giờ. 

Do đó, có thể kết luận rằng khoảng nhiệt độ 110 °C với thời gian phản ứng 20 giờ là 

điều kiện tối ưu để đạt được sự cân bằng giữa việc phân tán hiệu quả CoFe2O4 và sự 

hình thành hoàn chỉnh của khung MIL-101(Fe). 

Ngược lại, khi nhiệt độ vượt quá ngưỡng này, cụ thể là trong vùng nhiệt độ 

cao từ 120–130 °C, sự ổn định của vật liệu bị ảnh hưởng nghiêm trọng. Cụ thể, tại 

120 °C, vật liệu thể hiện rõ dấu hiệu của sự ăn mòn và phân hủy. Trong khoảng thời 

gian từ 12-20 giờ, tín hiệu của các nguyên tố C, O và Fe đồng loạt suy giảm (Hình 

3.6d, 3.7d-e), chứng tỏ khung MOF đang bị phá vỡ. Sau 20 giờ, cấu trúc này sụp đổ 

minh chứng là nguyên tố C suy giảm từ 19,39% xuống còn 10,98% ((Hình 3.7d-e, 

Bảng 3.2) và tái kết hợp thành các pha oxit sắt bền vững hơn như Fe2O3 (Hình3.5d). 

Ở nhiệt độ cao hơn, cụ thể là 130 °C, quá trình phá hủy này diễn ra càng nhanh chóng 

(Hình 3.6e, 3.7e). Mặc dù dữ liệu EDX bề mặt cho thấy sự biến động về thành phần, 

nhưng khi đối chiếu với phân tích nhiễu xạ tia X, rõ ràng là một cấu trúc tinh thể CoM 

hoàn chỉnh đã không thể hình thành (Hình 3.6e, 3.7e, Bảng 3.2). Nhiệt độ quá cao có 

thể ngăn cản sự thiết lập các liên kết bền vững trong khung MOF, dẫn đến sự sụp đổ 

cấu trúc và chuyển hóa thành các pha vô định hình hoặc oxit kim loại [172,118]. 

Tóm lại, phân tích EDX đã cung cấp những hiểu biết sâu sắc về quá trình tổng 

hợp vật liệu composite CoM ở các điều kiện khác nhau. Nghiên cứu không chỉ khẳng 

định khả năng kiểm soát thành phần thông qua tỷ lệ tiền chất mà còn xác định được 

điều kiện tổng hợp 110 °C trong 20 giờ để thu được vật liệu có cấu trúc như mong 

muốn. Đồng thời, kết quả cũng cảnh báo rằng việc vượt quá ngưỡng nhiệt độ 110 °C 

sẽ dẫn đến sự mất ổn định của khung MIL-101(Fe), kết quả cuối cùng là sự phân hủy 

thay vì sự hình thành vật liệu composite. 
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3.3.3. Kết quả phổ FT-IR 

Kết quả phân tích FT-IR trên Hình 3.8 cho thấy rõ sự ảnh hưởng của các điều 

kiện tổng hợp tới quá trình hình thành các dao động liên kết đặc trưng, đồng thời cung 

cấp cái nhìn sâu sắc về bản chất tương tác giữa hai pha thành phần. Trên tất cả các 

mẫu, phổ FT-IR đều ghi nhận sự hiện diện đồng thời của các dải hấp thụ đặc trưng 

cho cả CoFe2O4 và MIL-101(Fe). Các dao động kéo dài của liên kết kim loại-oxy 

(Co-O, Fe-O) trong cấu trúc spinel xuất hiện rõ ở vùng 418 cm-1 và 600 cm-1 (Hình 

3.8) [137]. Trong khi đó, cấu trúc khung MIL-101(Fe) được khẳng định qua các tín 

hiệu như dao động Fe-O trong cụm kim loại ở 543 cm-1, dao động của nhóm 

carboxylate (O-C=O) ở 1392 cm-1 và 1595 cm-1, cùng với các dao động đặc trưng 

khác của liên kết C-H và C=O [92]. Sự tồn tại nguyên vẹn của tất cả các nhóm chức 

chính này là bằng chứng xác thực đầu tiên cho thấy vật liệu composite đã được tổng 

hợp thành công mà không làm suy giảm cấu trúc của từng pha riêng lẻ. 

 

 

(b) 

(d) 

(a) 

(c) 
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Hình 3.8. Phổ FT-IR của các vật liệu CoM ở các tỉ lệ khác nhau (a), CoM_100 °C ở 

thời gian khác nhau (b), CoM_110 °C ở thời gian khác nhau (c), CoM_120 °C ở 

thời gian khác nhau (d) và CoM_130 °C ở thời gian khác nhau (e). 

Việc khảo sát ảnh hưởng của tỷ lệ thành phần đã mang lại một phát hiện quan 

trọng về bản chất của vật liệu composite. Như dự đoán, khi tỷ lệ MIL-101(Fe) chiếm 

ưu thế (ví dụ CoM 1:5), cường độ các đỉnh carboxylate (1392 và 1595 cm-1) trở nên 

nổi bật (Hình 3.8a). Ngược lại, ở tỷ lệ mà CoFe2O4 chiếm ưu thế (ví dụ CoM 5:1), 

đỉnh đặc trưng cho liên kết Fe-O ở 600 cm-1 lại thể hiện rõ rệt (Hình 3.8a). Tuy nhiên, 

điểm đáng chú ý nhất xuất hiện ở tỷ lệ 1:1. Tại tỷ lệ cân bằng này, không chỉ có sự 

hài hòa về cường độ tín hiệu của hai pha, mà các đỉnh này còn được "khuếch đại" 

một cách bất thường, đạt cường độ cao hơn hẳn so với bất kỳ tỷ lệ nào khác. Hiện 

tượng này có thể được lý giải bởi một tương tác điện tử mạnh mẽ tại giao diện tiếp 

xúc. Trường điện tích cục bộ từ bề mặt bán dẫn của các hạt CoFe2O4 tác động lên các 

phối tử axit terephthalic trong MIL-101(Fe), gây ra sự tái phân bố đám mây electron 

và làm tăng độ phân cực của các liên kết [125,131,151]. Kết quả là các liên kết này 

trở nên nhạy cảm hơn với bức xạ hồng ngoại, dẫn đến sự gia tăng đáng kể cường độ 

hấp thụ [125,131,151]. Đây là bằng chứng thuyết phục cho thấy CoM không đơn 

thuần là một hỗn hợp vật lý, mà là một hệ vật liệu lai ghép thực sự với các tương tác 

hóa học chặt chẽ. Chính sự tương tác này được cho là nền tảng tạo nên các tính chất 

xúc tác vượt trội, và vì vậy, tỷ lệ 1:1 (CoM 1:1) đã được lựa chọn là tỷ lệ tối ưu cho 

các nghiên cứu chuyên sâu tiếp theo. 

(e) 



 
 

79 
 

Trong nghiên cứu này, việc xác định điều kiện tổng hợp tối ưu về nhiệt độ và 

thời gian cũng được thực hiện thông qua phân tích FT-IR. Các kết quả cho thấy đây 

là một quá trình đòi hỏi sự cân bằng tinh tế. Ở nhiệt độ 100 °C, năng lượng cung cấp 

không đủ để thúc đẩy phản ứng hoàn toàn. Ngay cả khi kéo dài thời gian đến 24 giờ, 

các tín hiệu đặc trưng của MIL-101(Fe) vẫn còn yếu và xuất hiện dấu vết của phối tử 

axit terephthalic chưa phản ứng (Hình 3.8b) [107], chứng tỏ cấu trúc khung chưa 

được hình thành đầy đủ. Ngược lại, tại 120 °C - một nhiệt độ quá cao, sự ổn định của 

khung MOF bị đe dọa. Cường độ các đỉnh đặc trưng suy giảm rõ rệt theo thời gian, 

chỉ có sự hiện diện đỉnh ở 1534 cm-1 rõ rệt - liên kết của phối tử axit terephthalic 

(Hình 3.8d) sau 24 giờ [107], cho thấy cấu trúc khung có thể đã bị phá vỡ, dẫn đến 

sự tái cấu trúc hóa học và hình thành các pha khác. Trong bối cảnh đó, nhiệt độ 110 °C 

được khẳng định là nhiệt độ tối ưu cho quá trình tổng hợp các vật liệu CoM. Tại đây, 

sự phát triển của vật liệu có thể được theo dõi một cách rõ ràng: sau 12-16 giờ là giai 

đoạn hình thành ban đầu, đến 20 giờ các đỉnh hấp thụ trở nên mạnh mẽ và sắc nét 

nhất, cho thấy một cấu trúc tinh thể hoàn thiện, và sau 24 giờ đã xuất hiện những dấu 

hiệu đầu tiên của sự suy giảm chất lượng (Hình 3.8e). 

Kết quả phân tích FT-IR đã góp phần cung cấp những minh chứng khá đầy đủ 

và sâu sắc về quá trình hình thành vật liệu composite CoM ở các điều kiện khác nhau. 

Quá trình này không chỉ khẳng định sự hình thành thành công của composite mà còn 

khẳng định tỷ lệ 1:1 (CoM 1:1) và các điều kiện tổng hợp vật liệu CoM ở 110 °C 

trong 20 giờ là những điều kiện tối ưu. 

3.4. So sánh hiệu quả xử lý TC bởi quá trình kích hoạt PS bởi các xúc tác CoM 

3.4.1. Kết quả xử lý kháng sinh TC 

Để đánh giá hiệu quả xử lý TC xúc tác bởi các vật liệu CoM (CoM (5:1), CoM 

(3:1), CoM (1:1, CoM (1:3), CoM (1:5), các thí nghiệm được thực hiện trong cùng 

điều kiện: pH 7,0; [CoM] = 0,2 g/L, [PS]= 1 g/L, [TC] = 10 mg/L. Kết quả cho thấy, 

trong điều kiện không có PS, hiệu suất xử lý TC chủ yếu diễn ra thông qua cơ chế 

hấp phụ hoặc cơ chế khác không phải là gốc tự do sulfate (Hình 3.9a). Trong đó, CoM 

(1:5) đạt hiệu suất cao nhất (72,11%), trong khi CoM (5:1) chỉ đạt 39,36%. Nguyên 
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nhân có thể là khi tỷ lệ MIL-101(Fe) cao, các hạt CoFe2O4 được phân tán đồng đều 

hơn, tạo nhiều vị trí hấp phụ thuận lợi và hạn chế hiện tượng kết tụ. Bên cạnh đó, với 

tỷ lệ MIL-101(Fe) cao, diện tích bề mặt của vật liệu được gia tăng (vật liệu MIL-

101(Fe) có diện tích bề mặt khoảng 166,97 m2/g [117] so với 55,45 m2/g của CoFe2O4 

[137]) làm tăng khả năng hấp phụ của CoM. Ngược lại, tỷ lệ CoFe2O4 cao khiến vật 

liệu bị kết tụ mạnh do tương tác từ giữa các hạt CoFe2O4 [23], từ đó giảm diện tích 

bề mặt của chúng và che khuất các lỗ xốp, diện tích bề mặt của MIL-101(Fe), làm 

giảm diện tích bề mặt chung của CoM, và cuối cùng là làm giảm hiệu suất hấp phụ. 

 

Hình 3.9. Kết quả xử lý TC bởi các vật liệu CoM tổng hợp ở các tỉ lệ khác nhau. 

Bảng 3.3. Bảng tổng hợp hiệu suất (%) xử lý TC của các vật liệu CoM. 

Thời 

gian 

(phút) 

CoM 

(5:1) 

CoM 

(3:1) 

CoM 

(1:1) 

CoM 

(1:3) 

CoM 

(1:5) 

Không 

PS 

 

Có PS 

Không 

PS 

 

Có PS 

Không 

PS 

 

Có PS 

Không 

PS 

 

Có PS 

Không 

PS 

 

Có PS 

0 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

15 18,22 61,63 21,15 72,38 34,66 84,97 42,10 69,29 52,97 50,75 

30 26,36 72,18 34,15 74,91 44,61 87,15 51,24 73,19 60,31 58,88 

45 34,16 78,77 42,62 80,59 51,82 88,96 60,37 75,15 66,69 62,78 

60 39,36 80,75 47,82 85,02 59,37 90,05 64,94 76,45 72,11 68,64 

Khi có mặt của PS, quá trình xử lý chuyển từ hấp phụ và quá trình bề mặt khác 

sang oxi hóa nâng cao nhờ sự hình thành các gốc SO4
•⁻ và HO•. Cụ thể, sau 60 phút, 

(a) (b) 
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hiệu suất xử lý tăng đáng kể, đạt 80,75% với CoM (1:5), 85,02% (1:3), 90,05% (1:1), 

76,44% (3:1) và 68,64% (5:1) (Hình 3.9b, Bảng 3.3). Điều này cho thấy quá trình 

kích hoạt PS bằng các vật liệu CoM đã cho phép tăng hiệu suất lên từ 1,12 lần (đối 

với CoM (1:5)) đến 1,74 lần (đối với vật liệu CoM (5:1). Sự khác biệt này có thể bắt 

nguồn từ số lượng tâm xúc tác (Co2+/Fe3+) có khả năng kích hoạt PS. Khi tăng lượng 

CoFe2O4 quá mức, hiện tượng kết tụ các hạt nano CoFe2O4 có thể cản trở sự tiếp xúc 

giữa vật liệu và PS, trong khi tăng quá nhiều MIL-101(Fe) lại làm giảm mật độ tâm 

xúc tác [125]. Nhờ sự cân bằng giữa diện tích bề mặt lớn và số lượng tâm xúc tác dồi 

dào, CoM (1:1) thể hiện hiệu suất cao nhất (đạt 90,05% sau 60 phút), phản ứng hiệu 

ứng hiệp đồng tối ưu giữa hai pha. Như vậy, trong điều kiện không có PS, cơ chế hấp 

phụ và bề mặt chiếm ưu thế với vật liệu giàu MIL-101(Fe), còn khi có PS, cơ chế oxi 

hóa bởi gốc tự do đóng vai trò chính, trong đó CoM (1:1) cho hiệu suất vượt trội và 

được lựa chọn cho các nghiên cứu tiếp theo. Cần nhấn mạnh rằng, các gốc tự được 

sinh ra trong quá trình kích hoạt PS cần được xác định để làm rõ vai trò và cơ chế 

quả qúa trình phân huỷ TC, và các thí nghiệm đó sẽ được trình bày trong mục tiếp 

theo của luận án. 

 

Hình 3.10. Kết quả xử lý TC bởi các vật liệu CoM_100 °C tổng hợp ở các thời gian 

khác nhau. 

Khi xem xét ảnh hưởng của thời gian tổng hợp vật liệu ở 100 °C và ảnh hưởng 

của PS đến hiệu suất, kết quả trên Bảng 3.4 và Hình 3.10a–b cho thấy hiệu suất xử lý 

TC đạt cao nhất với vật liệu được tổng hợp ở 16 giờ trong điều kiện có PS (đạt 87,77%) 

(a) (b) 
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và 24 giờ trong điều kiện không có PS (đạt 68,40%). Như vậy, việc bổ sung PS rõ 

ràng đã tăng hiệu quả xử lý lên 1,28 lần so với việc không có mặt PS. Như đã bàn 

luận, ở hệ có mặt PS, việc kéo dài thời gian tổng hợp CoM từ 12 đến 16 giờ giúp 

hoàn thiện cấu trúc tinh thể, tăng khả năng phân tán CoFe2O4 và diện tích bề mặt của 

thành phần MIL-101(Fe) cũng như của cả vật liệu composite CoM. Tuy nhiên, khi 

thời gian tổng hợp CoM vượt quá 16 giờ, đặc biệt khi vượt 20 giờ, sự kết tụ của các 

hạt CoFe2O4, giảm tâm hoạt động và thoái hóa cấu trúc của thành phần MIL-101(Fe) 

lại có xu hướng làm giảm diện tích bề mặt, qua đó giảm hiệu suất xử lý TC. Ở hệ 

không có PS, hiệu suất lại có xu hướng tăng dần theo thời gian tổng hợp (Hình 3.10a). 

Bảng 3.4. Bảng tổng hợp hiệu suất (%) xử lý TC được xúc tác bởi CoM được tổng 

hợp ở 100 °C với các thời gian tổng hợp khác nhau. 

Thời 

gian 

(phút) 

CoM 

100 °C-12h 

CoM 

100 °C-16h 

CoM 

100 °C-20h 

CoM 

100 °C-24h 

Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS 

0 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

15 33,40 65,27 40,77 71,53 46,09 76,44 51,94 79,01 

30 48,71 71,10 51,14 78,78 54,13 79,74 56,69 80,83 

45 54,28 76,15 55,64 83,28 57,06 82,66 60,72 82,66 

60 56,01 76,53 61,16 87,77 65,84 85,59 68,39 83,03 

Điều này có thể giải thích cơ chế xử lý TC trong trường hợp này là do hấp phụ 

đóng vai trò chủ yếu, và việc co cụm các hạt nano CoFe2O4 có thể lớn và giảm tâm 

hoạt động cho phản ứng kích hoạt PS, nhưng cấu trúc MIL101 (Fe) có thể suy thoái 

nhưng chưa đủ lớn để làm giảm diện tích bề mặt, từ đó giảm hiệu quả xử lý. Kết quả 

là việc suy thoái cấu trúc và co cụm các hạt CoFe2O4 chưa đủ lớn để làm giảm hiệu 

quả xử lý TC bằng hấp phụ và/hoặc quá trình bề mặt khác so với kích hoạt PS. 
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Hình 3.11. Kết quả xử lý TC bởi các vật liệu CoM_110 °C tổng hợp ở các thời gian 

khác nhau. 

Bảng 3.5. Bảng tổng hợp hiệu suất (%) xử lý TC được xúc tác bởi CoM được tổng 

hợp ở 110 °C với các thời gian tổng hợp khác nhau. 

Thời 

gian 

(phút) 

CoM 

110 °C-12h 

CoM 

110 °C-16h 

CoM 

110 °C-20h 

CoM 

110 °C-24h 

Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS 

0 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

15 50,67 71,70 43,44 77,08 34,66 84,97 39,93 81,14 

30 56,68 76,95 52,55 81,99 44,61 87,15 47,15 83,69 

45 61,56 78,45 57,46 86,90 51,82 88,96 53,95 84,54 

60 64,94 80,33 62,37 87,60 59,36 90,05 61,17 84,96 

Kết quả khảo sát với các vật liệu CoM tổng hợp ở 110 °C, trong các khoảng 

thời gian từ 12 đến 24 giờ được trình bày trong Bảng 3.5, Hình 3.11a–b. Trong điều 

kiện không có PS, hiệu suất cao nhất thu được với các vật liệu CoM tổng hợp ở 110 °C 

trong 12 giờ (đạt 64,94% sau 60 phút phản ứng) rồi giảm dần khi kéo dài thời gian 

tổng hợp và xuống khoảng 58,3% đối với vật liệu CoM tổng hợp trong 20 giờ (Hình 

3.11a). Khi có mặt của PS, hiệu suất xử lý TC tăng từ 80,33% (đối với vật liệu CoM 

tổng hợp trong 12 giờ) lên đến 90,05% (đối với vật liệu CoM tổng hợp trong 20 giờ) 

(a) (b) 
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(Hình 3.11b). Điều này cho thấy quá trình kích hoạt PS để tạo thành các tác nhân oxi 

hoạt động, bao gồm các gốc tự do sulfate và hydroxyl đã dẫn đến tăng hiệu suất xử 

lý TC lên 1,23 (đối với CoM tổng hợp trong 12 giờ) đến 1,55 lần (đối với CoM tổng 

hợp trong 20 giờ).  

Các kết quả xử lý TC khi không có mặt của PS cho thấy xu hướng tiếp tục 

giảm sau 60 phút xử lý (Hình 3.11a), trong khi quá trình kích hoạt PS hầu như không 

thay đổi sau 60 phút (Hình 3.11b). Điều này gợi ý rằng quá trình tích luỹ TC trên bề 

mặt vật liệu theo cơ chế hấp phụ vẫn tiếp tục trong khi quá trình kích hoạt PS để phân 

huỷ TC diễn ra nhanh hơn nhiều và gần như kết thúc sau 60 phút. Các kết quả xử lý 

TC theo cơ chế hấp phụ và/hoặc cơ chế bề mặt khác (Hình 3.11a) cũng không có sự 

khác biệt quá nhiều giữa các vật liệu tổng hợp ở 110 °C với các thời gian khác nhau 

(12, 16, 20, 24 giờ). Quá trình kích hoạt PS cho hiệu suất xử lý tăng dần khi thời gian 

tổng hợp vật liệu CoM từ 12 giờ đến 20 giờ sau đó giảm nhẹ khi tăng lên 24 giờ có 

thể giải thích bởi sự hoàn thiện cấu trúc tinh thể MIL-101(Fe) giúp tăng khả năng 

phân tán các hạt nano CoFe2O4 và diện tích bề mặt của thành phần MIL-101(Fe) cũng 

như của cả vật liệu composite CoM. Tuy nhiên, khi thời gian tổng hợp CoM vượt quá 

20 giờ, qua trình thoái hóa cấu trúc của thành phần MIL-101(Fe) lại có xu hướng tăng, 

từ đó làm giảm diện tích bề mặt, kết hợp với sự co cụm các hạt nano CoFe2O4, qua 

đó giảm hiệu suất xử lý TC [175,118].  

  

Hình 3.12. Kết quả xử lý TC bởi các vật liệu CoM_120 °C tổng hợp ở các thời gian 

khác nhau. 

(a) (b) 
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Bảng 3.6. Bảng tổng hợp hiệu suất (%) xử lý TC được xúc tác bởi CoM được tổng 

hợp ở 120 °C với các thời gian tổng hợp khác nhau. 

Thời 

gian 

(phút) 

 

CoM 

120 °C-12 h 

CoM 

120 °C-16 h 

CoM 

120 °C-20 h 

CoM 

120 °C-24 h 

Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS 

0 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

15 40,80 79,46 37,10 68,65 30,78 76,62 24,55 65,90 

30 50,82 83,04 47,85 76,63 43,88 79,90 35,64 73,97 

45 54,40 85,54 52,36 79,75 47,15 82,84 40,35 77,34 

60 56,91 86,61 54,44 80,79 50,09 83,82 43,71 79,69 

Một cách tương tự, khi tăng nhiệt độ tổng hợp vật liệu CoM lên 120 °C (Bảng 

3.6, Hình 3.12a–b) và 130 °C (Bảng 3.7, Hình 3.13 a–b), hiệu suất xử lý TC có xu 

hướng giảm dần đối với các vật liệu CoM được tổng hợp ở các thời gian lâu hơn. Cụ 

thể, sau 60 phút, vật liệu CoM tổng hợp ở 120 °C và 130 °C cho hiệu suất xử lý TC 

nằm trong khoảng 40% (thời gian tổng hợp vật liệu là 12 giờ) đến khoảng 57% (thời 

gian tổng hợp vật liệu là 24 giờ), và có xu hướng tiếp tục giảm khi thời gian xử lý TC 

tăng lên trên 60 phút (Hình 3.12a, Hình 3.13a). Điều này gợi ý rằng quá trình xử lý 

vẫn tiếp tục xảy ra sau 60 phút và phù hợp với quá trình hấp phụ vốn đòi hỏi nhiều 

thời gian hơn để đạt bão hoà [138]. Khi có mặt PS, hiệu quả xử lý TC của các vật liệu 

CoM tổng hợp ở 120 °C và 130 °C và các thời gian khác nhau đều tăng. Cụ thể, các 

vật liệu CoM tổng hợp ở 120 °C cho hiệu quả xử lý TC trong khoảng từ 79,69% đến 

86,61% khi thời gian tổng hợp vật liệu CoM giảm từ 24 giờ xuống 12 giờ (Bảng 3.6). 

Các vật liệu CoM tổng hợp ở 130 °C cho hiệu quả xử lý TC trong khoảng từ 72,30% 

đến 89,23% khi khi thời gian tổng hợp vật liệu CoM giảm từ 24 giờ xuống 12 giờ 

(Bảng 3.7). Điều này có thể giải thích là vì khi tổng hợp các vật liệu CoM ở nhiệt độ 

cao, tốc độ phản ứng xảy ra nhanh hơn, thời gian đạt trạng thái ổn tinh của tinh thể 

MIL-101(Fe) diễn ra nhanh hơn [169]. Nói cách khác, khi tăng thời gian tổng hợp lên 

trên 12 giờ, có thể xảy ra hiện tượng suy giảm và phá vỡ cấu trúc của cấu tử MIL-
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101(Fe), làm giảm diện tích bề mặt, từ đó giảm sự phân tán của các hạt CoFe2O4 vốn 

là nguồn cung cấp chính các tâm hoạt động Co2+/Fe3+, từ đó làm giảm hiệu quả kích 

hoạt PS và cuối cùng là hiệu quả xử lý TC chung của cả vật liệu CoM. 

 

Hình 3.13. Kết quả xử lý TC bởi các vật liệu CoM_130 °C tổng hợp ở các thời gian 

khác nhau. 

Bảng 3.7. Bảng tổng hợp hiệu suất (%) xử lý TC xúc tác bởi CoM được tổng hợp ở 

130 °C với các thời gian khác nhau. 

Thời 

gian 

(phút) 

CoM 

130 °C-12 h 

CoM 

130 °C-16 h 

CoM 

130 °C-20 h 

CoM 

130 °C-24 h 

Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS Không 

PS 

Có PS 

0 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

15 32,63 87,66 35,96 43,30 25,41 34,72 27,92 69,63 

30 48,34 88,05 43,29 53,77 34,72 49,03 31,37 70,01 

45 48,74 88,84 53,77 79,61 40,09 66,93 35,57 70,77 

60 49,53 89,23 57,61 81,70 41,88 70,51 40,17 72,30 

Tương tự như các vật liệu CoM được tổng hợp ở 100 °C và 110 °C, khi bổ 

sung PS, quá trình kích hoạt PS cho phép tăng hiệu suất xử lý TC của các vật liệu 

CoM tổng hợp ở 120 °C lên 1,48-1,82 lần so với hệ không có PS và các con số này 

đối với các vật liệu CoM tổng hợp ở 130 °C nằm trong khoảng 1,42-1,80 lần. Điều 

này một lần nữa khẳng định các vật liệu CoM được tổng hợp ở các điều kiện khác 

(a) (b) 
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nhau về tỷ lệ (5:1, 3:1, 1:1, 1:3, và 1:5), nhiệt độ (100 °C, 110 °C, 120 °C, và 130 °C), 

thời gian (12, 16, 20, và 24 giờ) đều có khả năng kích hoạt rất tốt PS để tạo thành các 

tác nhân oxi hoạt động, trong đó có gốc persulfate và hydroxyl, là những thành phần 

quan trọng nhất trong việc phân huỷ TC. 

Cuối cùng, các kết quả thực nghiệm đã chỉ ra rằng, vật liệu CoM tổng hợp ở 

tỷ lệ 1:1, tại 110 °C, và thời gian 20 giờ cho phép xử lý TC với hiệu suất cao nhất, 

đạt 90,05% sau 60 phút phản ứng. Để làm rõ hơn vai trò của các tác nhân oxi hoạt 

động và khẳng định điều kiện tổng hợp CoM tối ưu, một loạt các thí nghiệm bắt gốc 

tự do và oxy đơn đã được tiến hành để xác định ảnh hưởng của các tác nhân oxi hoạt 

động được tạo ra trong quá trình kích hoạt PS của các vật liệu CoM như đã được trình 

bày trong mục 2.5.6.1. Phần tiếp theo sẽ trình bày các kết quả thu được. 

3.4.2. So sánh khả năng tạo các tác nhân oxi hoạt động bởi các xúc tác CoM 

được tổng hợp ở các điều kiện khác nhau thông qua quá trình bắt gốc 

Từ các kết quả so sánh hiệu quả xử lý TC trước và sau khi bổ sung các chất 

bắt các tác nhân oxi hoạt động như: TBA (bắt HO•), Na2S2O3 (bắt SO4
•-), axit ascorbic 

(AsA) (bắt O2
•- và SO4

•-) và NaN3 (bắt 1O2) có thể gián tiếp đánh giá được mức độ 

hình thành của từng tác nhân oxi hoạt động từ quá trình kích hoạt PS bằng các vật 

liệu xúc tác CoM tổng hợp ở các điều kiện khác nhau. Kết quả thu được cho thấy, tỷ 

lệ CoM (1:1) tạo ra nhiều gốc tự do hơn so với các tỷ lệ khác, qua đó cải thiện rõ rệt 

hiệu quả xử lý TC (Hình 3.14, Bảng 3.8). Cụ thể, sau 60 phút phản ứng, các gốc SO4
•-, 

HO•, 1O2 và O2
•- đóng góp lần lượt 45,76%; 17,68%; 18,23% và 13,55% vào hiệu 

suất xử lý TC xúc tác bởi vật liệu CoM (1:1). Khi hàm lượng CoFe2O4 tăng hoặc 

giảm quá mức (tỷ lệ CoFe2O4/MIL1010 (Fe) = 5:1 hay 1:5), vai trò của các gốc tự do 

đều suy giảm rõ rệt, minh chứng rằng tỷ lệ 1:1 là tối ưu, vừa đảm bảo sự phân tán 

đồng đều của hạt CoFe2O4 trên khung MIL-101(Fe), vừa tạo hiệu ứng cộng hưởng 

giúp quá trình kích hoạt persulfate diễn ra mạnh mẽ hơn [137,125]. Từ kết quả này, 

CoM (1:1) được lựa chọn cho các khảo sát tiếp theo về ảnh hưởng của thời gian và 

nhiệt độ tổng hợp vật liệu đến hiệu quả tạo gốc tự do. 
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Hình 3.14. Ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa bởi các vật liệu CoM khác nhau. 

Bảng 3.8. Kết quả ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa đến hiệu suất (%) xử lý TC. 

Tên vật liệu HO• SO4
•- 1O2 O2

•- 

CoM (1:5) 15,14 34,15 13,88 14,40 

CoM (1:3) 16,76 35,35 18,26 16,65 

CoM (1:1) 17,86 45,76 18,23 13,55 

CoM (3:1) 15,77 43,32 12,87 9,03 

CoM (5:1) 12,78 37,58 9,62 7,63 

Khi tổng hợp CoM ở 100 °C, thời gian tổng hợp 16 giờ cho thấy khả năng tạo 

gốc tự do cao nhất (Bảng 3.9, Hình 3.15). Cụ thể, sau 60 phút phản ứng, các tác nhân 

oxi hoạt động SO4
•-, HO•, 1O2 và O2

•- đóng góp lần lượt là 43,37%; 14,76%; 10,57% 

và 15,26% vào hiệu quả xử lý TC, cao hơn rõ rệt so với mẫu vật liệu CoM tổng hợp 

trong 12 giờ (với các số liệu tương ứng là 11,06%; 35,43%; 8,67% và 14,97%). Khi 

(a) (b) 

(c) (d) 
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kéo dài thời gian tổng hợp lên 20 và 24 giờ, khả năng tạo các tác nhân oxi hoạt động 

không tăng thêm mà có xu hướng giảm, đặc biệt là SO4
•- và HO•. Như đã trình bày ở 

phần trước, điều này có thể do hiện tượng kết tụ CoFe2O4 làm giảm diện tích tiếp xúc 

giữa tâm hoạt động của CoFe2O4 và các phân tử TC, từ đó giảm hiệu quả xử lý. 

 

 

Hình 3.15. Ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa bởi vật liệu CoM_100 °C tổng hợp 

ở các thời gian khác nhau. 

Bảng 3.9. Kết quả ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa đến hiệu suất (%) xử lý TC. 

Tên vật liệu HO• SO4
•- 1O2 O2

•- 

CoM_100 °C-12 h 11,06 35,43 8,67 14,97  

CoM_100 °C-16 h 14,76 43,37 10,57 14,43  

CoM_100 °C-20 h 12,87 41,11 12,4 15,26  

CoM_100 °C-24 h 13,16 38,88 11,54 15,80  

(a) (b) 

(c) (d) 
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Khi tăng nhiệt độ tổng hợp vật liệu lên 110 °C, xu hướng tương tự được ghi 

nhận (Hình 3.16, Bảng 3.10). Cụ thể, mẫu CoM tổng hợp trong 20 giờ thể hiện hoạt 

tính oxi hóa mạnh nhất, với mức đóng góp của SO4
•-, HO•, 1O2 và O2

•- lần lượt là 

45,76%; 17,86%; 18,23% và 13,54% đến hiệu quả xử lý TC xúc tác bởi vật liệu CoM 

tổng hợp ở 110 °C và 20 giờ. Như đã trình bày ở phần trước, đây là điều kiện tối ưu, 

do cấu trúc vật liệu MIL-101(Fe) ổn định, và độ phân tán CoFe2O4 trên MIL-101(Fe) 

cao nên có lượng lớn tâm xúc tác Co2+/Fe3+ sẵn sàng cho phản ứng kích hoạt PS để 

tạo ra các tác nhân oxi hoạt động. Tuy nhiên, khi kéo dài thời gian tổng hợp lên 24 

giờ, các giá trị này giảm còn 43,23% (SO4
•-); 19,47% (HO•); 13,46% (1O2) và 12,72% 

(O2
•-), cho thấy sự thoái hóa cấu trúc và kết tụ hạt bắt đầu chiếm ưu thế, làm suy giảm 

khả năng tạo gốc. 

 

 

Hình 3.16. Ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa từ vật liệu CoM_110 °C tổng hợp ở 

các thời gian khác nhau. 

(a) (b) 

(c) (d) 
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Bảng 3.10. Kết quả ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa đến hiệu suất (%) xử lý TC. 

Tên vật liệu HO• SO4
•- 1O2 O2

•- 

CoM_110 °C-12 h 18,62 41,42 13,65 11,48 

CoM_110 °C-16 h 15,77 42,39 14,92 15,30 

CoM_110 °C-20 h 17,86 45,76 18,23 13,54 

CoM_110 °C-24 h 19,47 43,23 13,46 12,72 

Ở 120 °C, khả năng hình thành các gốc tự do phụ thuộc mạnh vào thời gian 

tổng hợp (Hình 3.17 và Bảng 3.11). Sau 60 phút phản ứng, các vật liệu CoM tổng 

hợp trong 12 giờ và 16 giờ sinh ra nhiều gốc tự do, đặc biệt là gốc SO4
•- với đóng góp 

lần lượt 49,42% và 48,71% đến hiệu suất xử lý TC. Mẫu 16 giờ cũng thể hiện vai trò 

đáng kể của 1O2 (16,20%) và O2
•- (17,50%), phản ánh cấu trúc vật liệu vẫn còn ổn 

định ở giai đoạn này. Ngược lại, khi kéo dài thời gian tổng hợp lên 20 và 24 giờ, ảnh 

hưởng của các gốc HO• và 1O2 giảm rõ rệt, với đóng góp đến hiệu suất xử lý lần lượt 

xuống 13,93% và 8,41% (với vật liệu tổng hợp trong 20 giờ) và chỉ còn 12,12% và 

9,89% (với vật liệu tổng hợp trong 24 giờ). Sự suy giảm này có thể do kết tụ hạt 

CoFe2O4 và giảm độ xốp của khung MIL-101(Fe), khiến số tâm kích hoạt khả dụng 

giảm [137,125]. Điều này chứng tỏ 120 °C không phải là nhiệt độ tổng hợp lý tưởng, 

vì sự thoái hóa cấu trúc xảy ra sớm hơn so với 110 °C. 

 

(a) (b) 
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Hình 3.17. Ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa từ vật liệu CoM_120 °C tổng hợp ở 

các thời gian khác nhau. 

Bảng 3.11. Kết quả ảnh hưởng của tác nhân oxi hóa đến hiệu suất (%) xử lý TC. 

Tên vật liệu HO• SO4
•- 1O2 O2

•- 

CoM_120 °C-12 h 15,15 49,42 13,65 17,62 

CoM_120 °C-16 h 14,45 48,71 16,20 17,50 

CoM_120 °C-20 h 13,93 45,56 8,41 16,64 

CoM_120 °C-24 h 12,12 47,18 9,89 15,30 

Khi tăng nhiệt độ tổng hợp CoM lên 130 °C (Hình 3.18 và Bảng 3.12), xu 

hướng suy giảm càng rõ rệt. Khi thời gian tổng hợp tăng từ 12 đến 24 giờ, ảnh hưởng 

của các gốc HO• và SO4
•- giảm liên tục (từ 16,53% xuống 15,62% và từ 47,21% xuống 

42,98%), trong khi 1O2 có xu hướng tăng nhẹ, đạt 15,99% ở 24 giờ. Sự thay đổi này 

cho thấy thời gian thủy nhiệt kéo dài trong điều kiện nhiệt cao có thể gây biến đổi 

cấu trúc xốp của MIL-101(Fe) và tăng kết tụ CoFe2O4, làm giảm khả năng tạo gốc 

mạnh (SO4
•-, HO•) [137,125]. 

(d) (c) 
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Hình 3.18. Ảnh hưởng của các tác nhân oxi hóa từ vật liệu CoM_130 °C tổng hợp ở 

các thời gian khác nhau. 

Bảng 3.12. Kết quả ảnh hưởng của tác nhân oxi hóa đến hiệu suất (%) xử lý TC. 

Tên vật liệu HO• SO4
•- 1O2 O2

•- 

CoM_130 °C-12h 16,53 47,21 12,30 14,55 

CoM_130 °C-16h 15,22 44,55 9,15 14,26 

CoM_130 °C-20h 12,65 43,33 10,54 10,10 

CoM_130 °C-24h 15,62 42,98 15,99 11,64 

 

 Sau khi tiến hành khảo sát toàn diện các điều kiện tổng hợp ở nhiều mức nhiệt 

độ, thời gian và tỷ lệ thành phần khác nhau, đồng thời phân tích sâu đặc trưng cấu 

trúc của vật liệu bằng các kỹ thuật XRD, SEM, EDX và FT-IR, kết hợp với việc đánh 

giá hiệu quả phân hủy TC thông qua quá trình kích hoạt persulfate, có thể khẳng định 

(b) (a) 

(d) (c) 
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rằng điều kiện 110 °C trong 20 giờ và tỷ lệ CoFe2O4/MIL-101(Fe) là các điều kiện 

tối ưu để tổng hợp CoM làm xúc tác cho quá trình kích hoạt PS, tạo ra nhiều tác nhân 

oxi hoá hoạt động nhất, đặc biệt các gốc tự do SO4
•- và HO•, đồng thời cho hiệu quả 

xử lý TC cao nhất. Ở các điều kiện này, khung MIL-101(Fe) được hình thành với độ 

kết tinh cao, duy trì cấu trúc ổn định, đồng thời CoFe2O4 phân bố đồng đều trên bề 

mặt mà không xảy ra hiện tượng kết tụ quá mức. Sự cân bằng giữa quá trình kết tinh 

và hạn chế thoái hóa cấu trúc ở điều kiện này giúp tối đa hóa diện tích bề mặt hoạt 

động và tạo ra nhiều tâm xúc tác hiệu quả, từ đó nâng cao đáng kể khả năng phân hủy 

TC. Ngược lại, các điều kiện có nhiệt độ cao hơn hoặc thời gian kéo dài hơn dẫn đến 

thoái hóa khung MIL-101(Fe), giảm diện tích bề mặt, từ đó giảm hiệu suất xử lý TC. 

Do đó, 110 °C, trong 20 giờ và tỷ lệ CoFe2O4/MIL-101(Fe) = 1:1 được chọn là điều 

kiện tối ưu để tổng hợp vật liệu có độ bền cấu trúc cao và hiệu quả xử lý tốt nhất. 

Trên cơ sở này, đây là điều kiện tổng hợp được lựa chọn để phát triển hệ vật liệu ba 

thành phần CoM/rGO, kỳ vọng mang lại sự ổn định lâu dài, hiệu quả xử lý được gia 

tăng và tiềm năng ứng dụng thực tiễn trong xử lý nước thải chứa kháng sinh. 

3.5. Kết quả hệ vật liệu ba thành phần CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO (CoM/rGO) 

3.5.1. Kết quả giản đồ XRD 

 Các đặc trưng về thành phần pha và cấu trúc tinh thể của các vật liệu GO, rGO, 

CoFe2O4, MIL-101(Fe) và vật liệu tổ hợp CoFe2O4/MIL-101(Fe)/rGO (CoM/rGO) 

được phân tích bằng phương pháp XRD, kết quả được trình bày trong Hình 3.19a-b. 

Mẫu GO xuất hiện một đỉnh nhiễu xạ đặc trưng tại góc 2θ = 10,27º; ứng với mặt 

phẳng mạng (001), trong khi rGO thể hiện đỉnh nhiễu xạ tại 2θ = 24,55º; tương ứng 

với mặt phẳng mạng (002). Những kết quả này chứng tỏ quá trình tổng hợp GO và 

rGO đã được thực hiện thành công với độ tinh khiết cao, phù hợp với các báo cáo 

trước đây [31,77]. 
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Hình 3.19. XRD của CoFe2O4, MIL-101(Fe) và CoM/rGO (a); GO và rGO (b). 

CoFe2O4 thể hiện các đỉnh nhiễu xạ đặc trưng ở các góc 2θ khác nhau: 19,1º; 

30,5º; 35,9º; 37,1º; 44,1º; 53,9º; 57,4º; 63,1º tương ứng với các mặt mạng (111), (220), 

(311), (222), (400), (422), (511), (440). Kết quả này phù hợp với phổ chuẩn JCPDS 

22-1086 và nghiên cứu khác đã công bố trước đó [137,96]. Bên cạnh đó, MIL-101(Fe) 

cũng thể hiện các đỉnh nhiễu xạ đặc trưng ở các giá trị 2θ là 8,99º; 9,56º; 17,91º; 

19,25º tương ứng với các mặt mạng tinh thể (220), (311), (511) và (852), phù hợp với 

các giá trị nghiên cứu đã công bố trước đó [63,165]. Vật liệu CoM/rGO đều thể hiện 

các đỉnh nhiễu xạ đặc trưng của 2 vật liệu đơn CoFe2O4 và MIL-101(Fe). Tuy nhiên, 

không quan sát thấy đỉnh riêng biệt của rGO, có thể do lượng GO ban đầu tương đối 

thấp (3% theo khối lượng) và sự phân tán đồng đều ở dạng lớp mỏng trong quá trình 

tổng hợp. Kết quả nhiễu xạ tia X đã xác nhận các vật liệu GO, rGO, CoFe2O4, MIL-

101(Fe) và CoM/rGO được tổng hợp thành công và có độ tinh khiết cao. 

3.5.2. Kết quả ảnh hiển vi điện tử quét SEM 

 Đặc điểm hình thái bề mặt của các vật liệu MIL-101(Fe), CoFe2O4 và 

CoM/rGO được phân tích bằng ảnh hiển vi điện tử quét cho thấy MIL-101(Fe) có cấu 

trúc dạng bát diện hình thoi xếp chồng lên nhau (Hình 3.20a) [92]. CoFe2O4 là các 

hạt dạng hình cầu (Hình 3.20b). Tuy nhiên, các hạt này không phân tán hoàn toàn mà 

tạo thành cụm hạt do lực hút từ tính đặc trưng của vật liệu ferrit [23]. Hình thái bề 

mặt của vật liệu CoM/rGO (Hình 3.20c) cho thấy sự phân bố khá đồng đều giữa ba 

(b) (a) 
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thành phần. Có thể thấy rằng sự kết hợp giữa CoFe2O4, GO và MIL-101(Fe) tạo ra 

hệ vật liệu có bề mặt xốp, không đồng nhất, giúp mở rộng diện tích tiếp xúc và tăng 

cường khả năng hấp phụ. Ngoài ra, rGO cũng giúp phân tán đều CoFe2O4 làm hạn 

chế sự kết tụ và phủ đều lên bề mặt cũng như các khe xốp của MIL-101(Fe) [57]. 

   

 

Hình 3.20. Ảnh SEM của MIL-101(Fe) (a), CoFe2O4 (b), và CoM/rGO (c). 

3.5.3. Kết quả phổ EDX 

 Kết quả đo phổ EDX được trình bày trong Hình 3.21a cho thấy các thành phần 

nguyên tố của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và CoM/rGO. CoFe2O4 xuất hiện 

các peak đặc trưng cho nguyên tố O (20,83% wt. tại vị trí 0,51 keV); nguyên tố Co 

(28,21% wt. tại 6,95; 7,65 keV) và nguyên tố Fe (50,96% wt. tại 0,71; 6,41 keV). 

MIL-101(Fe) xuất hiện các peak đặc trưng cho nguyên tố C (34,31% wt. tại 0,24 keV); 

nguyên tố O (23,06% wt. tại 0,51 keV); nguyên tố Fe (36,21% wt. tại 0,71; 6,41; 7,06 

keV) và nguyên tố Cl (6,4% wt. tại 2,63 keV). CoM/rGO xuất hiện đầy đủ các nguyên 

tố đặc trưng của CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO, không có mặt của các nguyên tố lạ, 

(a) (b) 
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chứng tỏ vật liệu đã được tổng hợp thành công. Cụ thể, vật liệu ghép CoM/rGO có 

sự xuất hiện của nguyên tố Fe (26,06% wt. tại vị trí 0,73; 6,41 keV); nguyên tố O 

(33,33% wt. tại 0,51 keV); nguyên tố Co (7,22% wt. tại 6,95 keV); nguyên tố C (31,78% 

wt. tại 0,25 keV) và nguyên tố Cl (1,61% wt. tại 2,63 keV). 

Phổ EDX- mapping cho thấy sự phân bố khá đều của các thành phần nguyên 

tố đối với từng vật liệu và sự phân bố của CoFe2O4 và MIL-101(Fe) trên bề mặt vật 

liệu CoM/rGO (Hình 3.21b-g).  

  

   

   

Hình 3.21. Kết quả EDX (a) và EDX-Mapping (b-g) của CoM/rGO. 

 

(a) (b) 

(g) (f) 

(c) (d) 

(e) 
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3.5.4. Kết quả phổ FT-IR 

 Kết quả đo phổ FT-IR của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) và CoM/rGO 

được trình bày trong Hình 3.22, cho thấy các dao động liên kết đặc trưng của từng 

vật liệu. CoFe2O4 có dao động hấp thụ ở 418 cm-1 và 600 cm-1  do dao động kéo dài 

của oxit kim loại trong nhóm phức bát diện Co(II)-O2- và Fe(III)-O2- phức của nhóm 

tứ diện của CoFe2O4 [137]. Các dao động đặc trưng ở 543 cm-1, 752cm-1, 1014 cm-1, 

1392 cm-1, 1595 cm-1 và 1654 cm-1 đặc trưng của vật liệu MIL-101(Fe). Cụ thể, dao 

động ở 543 cm-1 được gán cho liên kết Fe-O trong khung hữu cơ kim loại. Các dao 

động ở 752 cm-1 và 1014 cm-1 lần lượt tương ứng với dao động của C−H và C−O−C. 

Các dao động nằm ở 1392 và 1595 cm-1 biểu thị các dao động đối xứng và không đối 

xứng của nhóm O−C=O. Ngoài ra, dao động ở 1654 cm-1 tương ứng với liên kết C=O 

trong các nhóm carboxylate [92]. Ngoài ra, dao động rộng trong khoảng 2700 – 3700 

cm-1 đặc trung cho liên kết kéo dài của nhóm O-H có trong H2O hấp phụ lên bề mặt 

vật liệu [13]. Khi kết hợp CoFe2O4, rGO và MIL-101(Fe) để tạo thành composite 

CoM/rGO, quan sát thấy cường độ dải giảm ở 3409 cm-1, cho thấy sự hấp phụ nước 

hoặc mất nhóm hydroxyl. Đồng thời, các dao động ở 1657 cm-1 (C=O) và 1017 cm-1 

(C–O–C) thể hiện những thay đổi do tương tác giữa các thành phần. Tuy nhiên, việc 

bảo toàn các dao động liên kết xác nhận rằng tính toàn vẹn về cấu trúc của vật liệu 

vẫn còn nguyên vẹn. Những thay đổi quang phổ này phản ánh sự phối hợp mạnh mẽ 

giữa MIL-101(Fe), CoFe2O4 và rGO, tạo ra vật liệu tổng hợp có các tính chất nâng 

cao phù hợp cho các ứng dụng xúc tác và xử lý môi trường. 
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Hình 3.22. Kết quả phổ FT-IR của vật liệu CoFe2O4, MIL101(Fe), và CoM/rGO. 

3.5.5. Kết quả phổ XPS 

Kết quả phân tích phổ quang điện tử tia X (XPS) trong phạm vi quét rộng từ 

0–1300 eV khẳng định rõ ràng rằng vật liệu composite CoMIG bao gồm các nguyên 

tố C, Co, Fe và O (Hình 3.23). Phổ XPS quét rộng của vật liệu composite CoMIG 

cho thấy các vạch quang điện tử ở năng lượng liên kết khoảng 285, 530, 711 và 782 

eV, có thể lần lượt được quy cho C1s, O1s, Fe2p và Co2p (Hình 3.23a). Trong phổ 

C1s (Hình 3.23b), năng lượng liên kết ở 284,8 eV được quy cho các đỉnh đặc trưng 

của liên kết C=C, C-C và C-H [85]. Ngoài ra, đỉnh ở 288,7 eV tương ứng với liên kết 

C=O của vòng benzoic và axit 2-Hydroxy-1,4-benzenedicarboxylic (H2BDC) [29]. 

Phổ đồ O1s của CoMIG thể hiện hai đỉnh riêng biệt ở khoảng 531,7 và 530,0 eV 

(Hình 3.23c), có thể lần lượt liên quan đến các thành phần oxy của liên kết 

terephthalate và liên kết Fe-O của CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO [85, 100, 159]. Đối 

với phổ Fe2p (Hình 3.23d), CoMIG thể hiện các đỉnh tại 711,1 eV, 718,6 eV và 724,6 

eV, liên quan đến Fe2p3/2 và Fe2p1/2, cho thấy sự hiện diện của Fe(II) (711,1 và 718,6 

eV), Fe(III) (724,6 eV) trong CoMIG [100, 159]. Ngoài ra, phổ Co2p của CoMIG 

(Hình 3.23e) cho thấy bốn đỉnh tập trung tại 780,7 eV và 795,9 eV, tương ứng với 

Co2p3/2 và Co2p1/2, cho thấy sự hiện diện của Co3+. Hai đỉnh khác được quan sát thấy 

ở 785,5 eV (Co2p3/2) và ở 802,7 eV (Co2p1/2) có thể liên quan đến sự hiện diện của 



 
 

100 
 

Co2+ [159]. Những kết quả thu được này phù hợp với những kết quả thu được từ phân 

tích FT-IR. 

  

 

Hình 3.23. Kết quả phổ XPS của vật liệu CoM/rGO. 

 

(d) 

(a) (b) 

(c) 

(e) 
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3.5.6. Kết quả diện tích bề mặt vật liệu và kích thước lỗ 

 Diện tích bề mặt, cấu trúc xốp và thể tích mao quản là một trong những yếu tố 

ảnh hưởng đến sự hấp phụ các chất ô nhiễm lên bề mặt của chất xúc tác; do đó, tăng 

cường sự phân hủy của chất ô nhiễm. Phương pháp BET trong môi trường khí nitơ 

được sử dụng để tìm ra các đặc tính xốp của vật liệu CoM/rGO (Hình 3.24). Kết quả 

cho thấy đường đẳng nhiệt hấp phụ và giải hấp của vật liệu thuộc loại IV với vòng 

trễ H3, được phân loại theo IUPAC [133]. Ở vùng áp suất tương đối thấp (P/P0 < 0,2) 

lượng khí hấp phụ tăng dần dẫn đến sự hình thành lớp đơn phân tử và lớp đa phân tử 

trên bề mặt mao quản; cho thấy vật liệu có diện tích bề mặt đáng kể để các phân tử 

khí hấp phụ vào. Khi áp suất đạt gần áp suất bão hòa của nitơ (P/P0 > 0,8), đường 

hấp phụ tăng mạnh kèm theo vòng trễ rõ ràng chứng tỏ vật liệu có cấu trúc mao quản 

trung bình [128]. Diện tích bề mặt BET của vật liệu CoM/rGO là 39,96 m2/g, với kích 

thước lỗ mao quản trung bình là 17,52 nm và thể tích lỗ mao quản là 1,23 cm3/g, được 

tính toán bằng phương pháp BJH. Việc kết hợp CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO làm 

giảm đáng kể diện tích bề mặt và thể tích lỗ mao quản so với MIL-101(Fe) (được báo 

cáo là có diện tích bề mặt là 166,97 m2/g) [117]. Sự giảm này cho thấy các hạt 

CoFe2O4 đã được bao bọc và phân tán trong các lỗ mao quản của MIL-101(Fe), dẫn 

đến số lượng các vị trí hoạt động tăng lên và hiệu suất xúc tác được cải thiện. 

 

Hình 3.24. Đồ thị hấp phụ-giải hấp và kích thước lỗ mao quản của vật liệu CoM/rGO. 
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3.5.7. Kết quả đo từ tính 

Đặc tính từ của vật liệu được phân tích thông qua phép đo VSM (từ kế mẫu 

rung). Kết quả đo từ tính của vật liệu CoFe2O4 và CoM/rGO trong khoảng -3 đến +3 

KOe được trình bày trong Hình 3.25. Các vòng từ trễ cho thấy CoFe2O4 và CoM/rGO 

thể hiện các đặc tính của vật liệu sắt từ [97]. Giá trị từ hóa bão hòa của vật liệu tổ hợp 

CoM/rGO (28,77 emu/g) thấp hơn CoFe2O4 tinh khiết (68,82 emu/g). Kết quả này 

được giải thích do sự có mặt của MIL-101(Fe) và rGO không có từ tính dẫn đến làm 

loãng pha từ tính, ngoài ra hiệu ứng che chắn bề mặt và phân tán hạt CoFe2O4 trong 

mạng MIL-101(Fe)/rGO cũng góp phần làm giảm tương tác từ [117]. Tuy nhiên, 

đường cong vẫn giữ đặc trưng của vật liệu sắt từ, chứng tỏ CoFe2O4 vẫn duy trì được 

cấu trúc spinel và tính chất từ. Như vậy, CoM/rGO có thể được thu hồi dễ dàng bằng 

nam châm có từ trường mạnh. 

 

Hình 3.25. Vòng từ trễ của vật liệu CoFe2O4 và CoM/rGO (a) và khả năng thu hồi 

bằng nam châm (b). 

3.5.8. Kết quả xử lý kháng sinh TC 

3.5.8.1. So sánh khả năng xử lý kháng sinh TC của các vật liệu khác nhau 

 Kết quả khảo sát khả năng xử lý TC của các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe), 

CoM/rGO được tiến hành trong điều kiện: hàm lượng vật liệu 0,2 g/L, nồng độ PS 

ban đầu là 1 g/L, pH là 7,0; nồng độ TC ban đầu là 10 mg/L, thể tích dung dịch là 

200 mL. Kết quả khảo sát sơ bộ khả năng kích hoạt PS của các loại vật liệu đạt được 

trình bày trong Hình 3.26. Kết quả cho thấy khi không có PS, MIL-101(Fe) đạt được 

(a) (b) 



 
 

103 
 

50,82% khả năng phân hủy TC, CoFe2O4 đạt 26,23% và hỗn hợp CoM/rGO đạt 

59,41%. Điều này làm nổi bật tác dụng hiệp đồng của việc kết hợp CoFe2O4 và MIL-

101(Fe) trên rGO, giúp tăng diện tích bề mặt và cải thiện hiệu quả xử lý. Dưới sự 

kích hoạt của PS, hiệu suất phân hủy TC của ba vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe), 

CoM/rGO lần lượt đạt giá trị 63,21%; 82,31%; 99,1% sau 60 phút xử lý. Điều này 

chứng minh hiệu quả đáng chú ý của phương pháp kích hoạt PS, nhờ khả năng tạo ra 

nhiều gốc tự do, đẩy nhanh quá trình phân hủy và tăng cường khả năng xử lý. Đáng 

chú ý, chỉ riêng PS, không có chất xúc tác, thì khả năng phân hủy TC gần như không 

xảy ra. Dựa trên những kết quả này, CoM/rGO đã được chọn là vật liệu tối ưu để 

phân hủy TC thông qua phương pháp kích hoạt PS. 

 

Hình 3.26. So sánh khả năng phân hủy TC của CoFe2O4, MIL-101(Fe) và 

CoM/rGO khi không có PS (a) và có PS (b). 

3.5.8.2. Ảnh hưởng của pH 

pH là một trong những thông số quan trọng ảnh hưởng đến hiệu quả phân hủy 

TC cần được nghiên cứu để tìm ra pH tối ưu cho hiệu quả xử lý cao nhất. Để kiểm 

tra ảnh hưởng của nó, các thí nghiệm đã được tiến hành trong điều kiện: hàm lượng 

vật liệu = 0,2 g/L, nồng độ PS ban đầu là 1 g/L, nồng độ TC ban đầu là 10 mg/L, thể 

tích dung dich là 200 mL, thời gian 60 phút; với pH dung dịch được điều chỉnh trong 

khoảng từ 3,0 đến 11,0. Kết quả được thể hiện trong Hình 3.27a cho thấy quá trình 

phân hủy TC hiệu quả hơn trong môi trường axit so với môi trường kiềm, với hiệu 

suất cao nhất được quan sát thấy trong điều kiện trung tính. Cụ thể, hiệu suất phân 

(a) (b) 
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hủy là 87,05% ở pH= 3,0; 90,32% ở pH=5,0 và 99,1% ở pH=7,0, tuy nhiên hiệu suất 

phân hủy giảm xuống còn 83,17% ở pH=9,0 và 63,64% ở pH=11,0. Xu hướng này 

có thể giải thích là do điểm điện tích bằng không (pHpzc) của vật liệu CoM/rGO đã 

được xác định đạt giá trị là 3,3 (Hình 3.27b) và các dạng tồn tại của TC tại các giá trị 

pH khác nhau: tại pH < 3,3 TC tồn tại ở dạng TCH3+, tại 3,3 < pH < 7,7  tồn tại ở 

dạng TCH2±, tại pH > 7,7 TC tồn tại ở dạng TCH2- và/hoặc TC2- [122]. Từ đó hiệu 

suất phân hủy TC được giải thích như sau: tại pH 3,0 bề mặt vật liệu tích điện dương 

và các phân tử TC, chứa các nhóm tích điện dương (TCH3+), chịu lực đẩy tĩnh điện 

với bề mặt, làm giảm khả năng hấp phụ. Ngoài ra, trong môi trường axit, các ion H⁺ 

hoạt động như chất dọn gốc HO• và SO4
•-, cản trở quá trình phân hủy TC [164]. Trong 

điều kiện môi trường dung dịch kiềm (pH 9,0 và pH 11,0), bề mặt vật liệu tích điện 

âm, trong khi các phân tử TC chủ yếu ở dạng tích điện âm (TCH2- và/hoặc TC2-) 

[135]. Điều này dẫn đến lực đẩy tĩnh điện, làm giảm khả năng hấp phụ TC trên bề 

mặt vật liệu từ đó làm giảm hiệu quả phân hủy TC. Hơn nữa, trong điều kiện kiềm, 

các gốc SO4
•- và HO• phản ứng theo (Pt. 27) [55], các gốc tự do bị giảm đi dẫn đến 

hiệu quả xử lý TC kém. Ở pH 5,0 và pH 7,0; mặc dù bề mặt vật liệu vẫn mang điện 

tích âm nhưng các phân tử TC tồn tại dưới dạng ion lưỡng cực (TCH2±) giúp tăng 

cường tương tác của chúng với bề mặt vật liệu. Điều này làm tăng khả năng hấp phụ 

TC lên bề mặt vật liệu nên cải thiện đáng kể hiệu suất phân hủy. Vì vậy, pH = 7,0 

được chọn làm pH tối ưu cho các thí nghiệm ảnh hưởng tiếp theo. 

SO4
•-+ HO• → H+ + SO4

2- + 1/2O2                                   (27) 

 

Hình 3.27. Ảnh hưởng của pH tới quá trình xử lý TC (a), và pHpzc (b) của CoM/rGO. 

(a) (b) 
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3.5.8.3. Ảnh hưởng của liều lượng vật liệu 

Ảnh hưởng liều lượng vật liệu CoM/rGO đến khả năng phân hủy TC đã được 

nghiên cứu trong khoảng 0,1 g/L đến 0,3 g/L. Các thí nghiệm này được tiến hành 

trong điều kiện: thời gian là 60 phút, nồng độ ban đầu của PS và TC lần lượt là 1 g/L 

và 10 mg/L, pH là 7,0; thể tích dung dịch là 200 mL. Kết quả được thể hiện trong 

Hình 3.28, cho thấy việc tăng liều lượng vật liệu từ 0,1 g/L đến 0,2 g/L đã cải thiện 

hiệu suất phân hủy TC từ 83,31% đến 99,1%. Tuy nhiên, khi tiếp tục tăng hàm lượng 

vật liệu lên 0,3 g/L đã làm giảm hiệu suất xuống còn 86,62%. Kết quả này có thể 

được giải thích như sau: ở hàm lượng vật liệu thấp hơn, diện tích tiếp xúc hạn chế 

giữa các phân tử TC và bề mặt vật liệu làm giảm sự hấp phụ TC. Ngoài ra, số lượng 

gốc tự do được tạo ra không đủ để phân hủy TC hiệu quả, dẫn đến hiệu suất thấp hơn. 

Việc tăng hàm lượng vật liệu làm tăng cường tương tác giữa PS và vật liệu, thúc đẩy 

kích hoạt PS và tạo ra nhiều gốc tự do hơn để đẩy nhanh quá trình phân hủy TC [87]. 

hàm lượng vật liệu lớn hơn cũng làm tăng diện tích bề mặt của vật liệu, tạo điều kiện 

cho sự hấp phụ TC và tăng cường khả năng phản ứng. Tuy nhiên, khi hàm lượng vật 

liệu trở nên quá cao, hiệu quả phân hủy giảm do sự tự phân hủy của các gốc SO4
•- 

(như được mô tả bởi Pt.28) [129]. Ngoài ra, các vị trí hoạt động dư thừa, chẳng hạn 

như Co2+ và Fe2+ trong vật liệu CoM/rGO, có thể thu giữ các gốc SO4
•-, làm cạn kiệt 

các gốc tự do và làm giảm hiệu quả xử lý (Pt.29) [103]. Dựa trên những phát hiện 

này, hàm lượng vật liệu là 0,2 g/L đã được chọn cho các nghiên cứu ảnh hưởng khác 

trong nghiên cứu này. 

SO4
•- + SO4

•- → S2O8
2-                                                             (28) 

Co2+/Fe2+ + SO4
•- → Co3+/Fe3+ + SO4

2-                                                 (29) 
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Hình 3.28. Ảnh hưởng của liều lượng vật liệu CoM/rGO đến hiệu quả xử lý TC. 

3.5.8.4. Ảnh hưởng của nồng độ PS 

Để đánh giá ảnh hưởng của nồng độ PS đến quá trình phân hủy TC, các thí 

nghiệm được tiến hành trong các điều kiện sau: thời gian là 60 phút, hàm lượng vật 

liệu là 0,2 g/L, nồng độ TC ban đầu là 10 mg/L, pH 7,0; thể tích dung dịch là 200 mL. 

Thay đổi nồng độ PS từ 0,5 đến 1,5 g/L. Kết quả được thể hiện trong Hình 3.29, việc 

tăng nồng độ PS từ 0,5 g/L lên 1,0 g/L đã nâng cao hiệu quả phân hủy từ 87,24% lên 

99,1%. Xu hướng này chỉ ra rằng trong khi nồng độ PS cao hơn cung cấp nhiều cơ 

hội hơn cho kích hoạt PS. Tuy nhiên, việc tiếp tục tăng nồng độ PS lên 2,0 g/L đã 

làm giảm hiệu quả xuống còn 86,36%. Có thể giải thích tại nồng độ thích hợp, PS 

tương tác hiệu quả với vật liệu CoM/rGO, phản ứng với Fe2+ và Co2+ để tạo ra các 

gốc SO4
•-, thúc đẩy quá trình phân hủy TC (Pt. 30) [68]. Tuy nhiên, nồng độ PS quá 

mức có thể dẫn đến các phản ứng dập tắt gốc hoặc hình thành các gốc S2O8
•- (Pt.31) 

[110], cả hai đều làm giảm hiệu quả phân hủy. Trong khi hiệu suất phân hủy tại PS 

là 1,0 g/L đạt 99,1% cao hơn một chút so với PS là 0,75 g/L (97,18%). Chênh lệch 

hiệu suất giữa hai nồng độ PS 0,75 g/L và 1,0 g/L chỉ 1,92%. Vì vậy, để giảm chi phí 

và hạn chế sử dụng hóa chất, nồng độ PS = 0,75 g/L được chọn cho các nghiên cứu 

tiếp theo. 
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Co2+/Fe2+ + S2O8
2- → Co3+/Fe3+ + SO4

•- + SO4
2-                                     (30) 

SO4
•- + S2O8

2- → SO4
2- + S2O8

•-                                                               (31) 

 

Hình 3.29. Ảnh hưởng của nồng độ PS đến hiệu quả xử lý TC. 

3.5.8.5. Ảnh hưởng của nồng độ kháng sinh TC 

Để kiểm tra ảnh hưởng của nồng độ TC ban đầu đến quá trình phân hủy, các 

thí nghiệm đã được tiến hành trong các điều kiện sau: thời gian là 60 phút, hàm lượng 

vật liệu là 0,2 g/L, nồng độ PS ban đầu là 0,75 g/L, pH 7,0; thể tích dung dịch là 200 

mL, với nồng độ TC ban đầu thay đổi từ 5 đến 25 mg/L. Như thể hiện trong Hình 

3.30, hiệu suất phân hủy giảm khi nồng độ TC tăng; cụ thể, hiệu suất giảm từ 99,87% 

ở nồng độ TC ban đầu là 5 mg/L xuống 82,15% ở nồng độ TC ban đầu là 25 mg/L. 

Xu hướng này có thể được quy cho ba yếu tố chính: 

i) Nồng độ TC cao hơn dẫn đến nhiều phân tử được hấp phụ lên bề mặt của CoM/rGO, 

làm giảm các vị trí hoạt động có sẵn để kích hoạt PS và hạn chế sự tạo ra các gốc 

phản ứng [158]. 

ii) Với nồng độ TC cao hơn nhưng hàm lượng PS và chất xúc tác không thay đổi, các 

vị trí hoạt động có sẵn và các gốc được tạo ra không đủ để phân hủy tất cả các phân 

tử TC, do đó làm giảm hiệu quả phân hủy [68]. 
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iii) Nồng độ TC cao hơn dẫn đến sự hình thành một lượng lớn sản phẩm trung gian, 

cạnh tranh với TC để tạo ra các gốc phản ứng trên bề mặt chất xúc tác, ức chế hiệu 

quả phân hủy tổng thể [110]. 

Mặc dù hiệu suất phân hủy TC là 5 mg/L TC (99,87%) cao hơn so với mức 10 

mg/L (97,18%), nhưng sự khác biệt khá nhỏ này, cùng với hiệu suất xử lý thực tế, 10 

mg/L được chọn là nồng độ TC tối ưu ban đầu. 

 

Hình 3.30. Ảnh hưởng của nồng độ TC đến hiệu quả xử lý. 

 Hiện nay, nhiều nghiên cứu tập trung vào quá trình phân hủy các chất ô nhiễm 

hữu cơ, đặc biệt là TC bằng phương pháp kích hoạt PS cho thấy hiệu quả xử lý vượt 

trội (Bảng 3.13). Chẳng hạn, nhóm tác giả Tran và cộng sự (2020) đã báo cáo chỉ 

rGO kết hợp với phương pháp kích hoạt PS đã mang lại hiệu quả phân hủy TC lên 

tới 95% chỉ trong vòng 40 phút [136]. Tuy nhiên, do bản chất không từ tính của nó, 

việc thu hồi rGO là một thách thức của nghiên cứu này. Tương tự, nhóm nghiên cứu 

Pi và cộng sự đã phát triển hệ thống vật liệu từ tính OBC-Fe3O4, thể hiện hiệu quả 

92,3% trong vòng 60 phút [112]. Tuy nhiên, nghiên cứu được tiến hành ở pH 3,0; đặt 

ra những thách thức như ăn mòn thiết bị và khả năng gây ô nhiễm thứ cấp. Các vật 

liệu khác, bao gồm  BiFeO3 pha tạp Ag (91% trong 60 phút) [105] và rGO–Co3O4 

(96% trong 60 phút) [31], cũng cho thấy hiệu quả cao khi sử dụng phương pháp kích 

hoạt PS. Tuy nhiên, các vật liệu này chủ yếu hoạt động tốt trong môi trường dung 
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dịch có tính axit và bản chất không từ tính của chúng hạn chế khả năng phục hồi, dẫn 

đến khả năng gây ô nhiễm thứ cấp. Điều thú vị là các nghiên cứu về quá trình phân 

hủy TC sử dụng phương pháp kích hoạt PS mà không có chất xúc tác cũng đã báo 

cáo những kết quả đáng chú ý. Ví dụ, nghiên cứu của nhóm tác giả Xu và cộng sự đã 

chứng minh rằng dưới sự chiếu xạ của đèn UVC trong môi trường trung tính, hiệu 

quả phân hủy TC đạt 98,4% sau 150 phút [157]. Những phát hiện này nhấn mạnh 

rằng phương pháp kích hoạt PS có thể đạt hiệu quả cao trong việc phân hủy các chất 

ô nhiễm hữu cơ trong một khoảng thời gian ngắn đồng thời giảm thiểu rủi ro ô nhiễm 

thứ cấp nếu chọn được chất xúc tác phù hợp. Trong nghiên cứu này, phát triển hệ xúc 

tác CoM/rGO đạt hiệu quả đáng chú ý (97,18% trong vòng 60 phút trong điều kiện 

pH trung tính) với khả năng thu hồi dễ dàng bằng nam châm.  

Bảng 3.13. So sánh hiệu quả xử lý TC bằng phương pháp kích hoạt PS đối với các 

vật liệu khác nhau. 

Chất xúc  

tác 
Điều kiện thí nghiệm 

Hiệu suất 

(%) 

Thời gian 

(phút) 
TLTK 

rGO–Co3O4 
[Cat.]= 0,2 g/L [TC]= 5 mg/L, 

pH 6 
96 60 [31] 

rGO 
[Cat.]= 0,02 g/L, [TC]= 5 mg/L 

pH 6,7 

95 

 
40 [136] 

OBC-Fe3O4 

[Cat.]= 0,4 g/L, [TC]= 10 mg/L, 

pH 3 
92,3 60 [112] 

Ag doped 

BiFeO3 

[Cat.]= 0,3 g/L, [TC]= 10 mg/L, 

pH 4,5 

91 

 
60 [105] 

UVC lamp 
[Cat.]= 0 g/L, [TC]= 5 mg/L, 

pH 7 

98,4 

 
150 [157] 

MIL-

88A/CoFe2O4 

 

[Cat.]= 0,25 g/L [TC]= 10 mg/L, 

pH 6,8 
90 60 [137] 

Fe3O4@CNT [Cat.]= 0,4 g/L [TC]= 8 mg/L, 98,1 40 [88] 
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Chất xúc  

tác 
Điều kiện thí nghiệm 

Hiệu suất 

(%) 

Thời gian 

(phút) 
TLTK 

 pH 7 

ZrO2/MnFe2O4 

 

[Cat.]= 0,2 g/L [TC]= 20 mg/L, 

pH 7,1 
85,2 120 [91] 

CoM/rGO 
[Cat.]= 0,2 g/L [TC]= 10 mg/L, 

pH 7 
97,18 60 

Nghiên 

cứu này 

3.5.8.6. Động học quá trình phân hủy kháng sinh TC 

 Kết quả thí nghiệm chỉ ra rằng quá trình phân hủy TC thông qua phương pháp 

kích hoạt PS tuân theo mô hình giả động học bậc hai (Hình 3.31a–c). Hệ số tương 

quan (R2) nằm trong khoảng 0,889–0,969; trong khi hằng số tốc độ phản ứng (k) giảm 

khi nồng độ TC ban đầu tăng. Cụ thể, hằng số tốc độ đạt 0,365 L. mg-1.phút-1 ở nồng 

độ TC 5 mg/L và giảm xuống còn 0,003 L. mg-1.phút-1 ở nồng độ 25 mg/L. Mặc dù 

hằng số tốc độ ở 5 mg/L cao hơn so với 10 mg/L, nồng độ 10 mg/L được lựa chọn 

làm điều kiện tối ưu cho các thí nghiệm tiếp theo, do sự khác biệt về hằng số tốc độc 

phản ứng giữa hai nồng độ này là không nhiều. 

 

(a) (b) 
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Hình 3.31. Kết quả mô hình giả động học bậc không (a), bậc một (b) và bậc hai (c). 

3.5.8.7. Ảnh hưởng của các ion trong dung dịch 

Để đánh giá ảnh hưởng của các anion đồng thời đối với quá trình phân hủy 

TC, một loạt thí nghiệm đã được thực hiện sử dụng dung dịch muối natri 0,05 M chứa 

các anion khác nhau (HCO3
-, NO3

-, SO4
2-, Cl-). Các thí nghiệm được tiến hành ở pH 

7,0 với nồng độ PS = 0,75 g/L, [xúc tác] = 0,2 g/L và [TC] = 10 mg/L. Như trình bày 

trong Hình 3.32, sự hiện diện của các anion này làm giảm hiệu suất phân hủy TC, cụ 

thể từ 97,18% (không có ion) xuống còn 80,13%; 88,89%; 92,08% và 86,54% khi có 

mặt HCO3
-, NO3

-, SO4
2-, Cl-. 

Trong số các ion, HCO3
- cho thấy khả năng ức chế mạnh nhất đối với quá trình 

phân hủy TC bằng phương pháp kích hoạt PS. Hiệu ứng này có thể được giải thích 

bởi hai cơ chế chính: (i) HCO3
- phản ứng với các gốc SO4

•- và HO•, chuyển hóa chúng 

thành các gốc CO3
•-, vốn có thế oxi hóa thấp hơn so với các gốc ban đầu. Quá trình 

này làm giảm nồng độ các gốc oxi hóa mạnh trong dung dịch, từ đó làm giảm tốc độ 

và hiệu quả phân hủy TC (Pt. 32–34) [148]; (ii) sự bổ sung HCO3
- làm tăng pH ban 

đầu của dung dịch, từ đó ảnh hưởng đến sự phân bố và khả năng phản ứng của gốc 

phản ứng trong quá trình phân  hủy [171]. 

HCO3
- + HO• ⟶ H2O + CO3

•-                                           (32) 

HCO3
- + SO4

•- ⟶ HCO3
•- + SO4

2-                                     (33) 

HCO3
•- ⟶ CO3

•- + H+                                                        (34) 

(c) 
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Cl- cũng cho thấy ảnh hưởng tiêu cực đến quá trình phân hủy TC. Nguyên 

nhân có thể được giải thích thông qua hai cơ chế chính. Thứ nhất, ở nồng độ Cl- cao, 

các gốc SO4
•- phản ứng với Cl- để hình thành các gốc clo phản ứng (Reactive Chlorine 

Species – RCS), (Pt. 35–37). Những RCS này có thế oxi hóa thấp hơn so với gốc 

SO4
•-, do đó khả năng phân hủy TC giảm đáng kể [39]. Thứ hai, sự tồn tại đồng thời 

của HO• và RCS dẫn đến hiện tượng dập tắt lẫn nhau giữa các gốc tự do này. Quá 

trình dập tắt này làm giảm nồng độ các gốc oxi hóa mạnh có sẵn trong hệ, từ đó càng 

làm ức chế hiệu quả phân hủy TC [171]. Như vậy, Cl- không chỉ làm giảm trực tiếp 

hoạt tính của các gốc SO4
•- mà còn gây ra các tương tác phụ làm giảm tổng khả năng 

oxi hóa trong hệ thống, dẫn đến hiệu suất phân hủy TC thấp hơn so với điều kiện 

không có Cl-. 

Cl- + SO4
•- ⟶ Cl• + SO4

2-                                                        (35) 

  Cl• + Cl⁻ ⟶ Cl2
•-                                                 (36) 

                    Cl2
•- + Cl2

•- ⟶  Cl2 + 2Cl⁻                                  (37) 

Ảnh hưởng của NO3
- lên quá trình phân hủy TC được đánh giá là tương đối 

nhỏ, chủ yếu do khả năng phản ứng thấp của ion này [53]. Tuy nhiên, trong thí nghiệm 

vẫn quan sát thấy một sự giảm hiệu quả nhẹ. Hiệu ứng này có thể được giải thích bởi 

việc NO3
- tương tác với các gốc SO4

•- và HO• sinh ra trong hệ thống, dẫn đến hình 

thành các gốc NO3
• (Pt. 38–39). Những gốc NO3

• này có thế oxi hóa thấp hơn so với 

các gốc ban đầu, do đó làm giảm một phần khả năng phân hủy TC [93]. Như vậy, 

mặc dù tác động của NO3
- không đáng kể so với các anion khác như HCO3

- hay Cl-, 

nhưng sự hình thành các gốc ít phản ứng vẫn góp phần làm giảm nhẹ hiệu suất của 

quá trình phân hủy. 

NO3
- + SO4

•- ⟶ NO3
• + SO4

2-                                    (38) 

   NO3
- + HO•⟶ NO3

• + HO-                                        (39) 

Cuối cùng, SO4
2- được xác định là có ảnh hưởng ít nhất đối với quá trình phân 

hủy TC, chủ yếu bởi khả năng phản ứng trực tiếp với các gốc SO4
•- của nó là không 

đáng kể [46]. Tuy nhiên, trong các thí nghiệm vẫn ghi nhận một sự giảm nhẹ trong 

hiệu suất loại bỏ TC. Hiệu ứng này có thể được giải thích bởi nồng độ SO4
2- cao làm 
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giảm thế oxi hóa-khử của cặp SO4
•-/SO4

2-, từ đó cản trở quá trình kích hoạt PS một 

cách hiệu quả [167]. Như vậy, mặc dù SO4
2- ít ảnh hưởng trực tiếp đến các gốc oxi 

hóa mạnh, sự thay đổi cân bằng điện hóa trong hệ vẫn góp phần làm giảm nhẹ khả 

năng phân hủy TC. 

 

Hình 3.32. Ảnh hưởng của các ion tới quá trình xử lý TC. 

3.5.8.8. Kết quả phân tích COD của quá trình phân hủy TC 

 Nhu cầu oxi hóa học (COD) được xem là một trong những chỉ số quan trọng 

hàng đầu để đánh giá mức độ khoáng hóa của các phương pháp xử lý, đặc biệt là 

trong nghiên cứu xử lý các chất ô nhiễm hữu cơ tồn tại trong môi trường nước. Việc 

theo dõi sự thay đổi của COD cho phép xác định mức độ mà các hợp chất hữu cơ 

phức tạp đã được phân hủy thành các sản phẩm vô cơ đơn giản và ít độc hại hơn, 

chẳng hạn như CO2 và H2O. Trong nghiên cứu này, COD của dung dịch TC đã được 

đo trước và sau phản ứng dưới các điều kiện tối ưu nhằm đánh giá quá trình khoáng 

hóa (Hình 3.33). Kết quả cho thấy rằng, sau 60 phút xử lý, hiệu quả loại bỏ COD đạt 

tới 83,20%, trong khi hiệu quả phân hủy quang xúc tác được xác định bằng phương 

pháp quang phổ UV-Vis lại đạt mức 97,18%. Sự khác biệt này phản ánh rằng phần 

lớn TC đã bị phân hủy cấu trúc hóa học, và có khoảng 83,20% trong số đó được 

khoáng hóa hoàn toàn thành CO2 và H2O; phần còn lại, khoảng 13,98%; đã được 

chuyển hóa thành các hợp chất trung gian trong quá trình phản ứng. Những kết quả 

này chỉ ra rằng hệ vật liệu CoM/rGO, khi kết hợp với phương pháp kích hoạt PS, 
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không chỉ có khả năng thúc đẩy quá trình phân hủy nhanh các chất ô nhiễm hữu cơ 

mà còn đạt hiệu quả cao trong việc khoáng hóa, biến đổi các chất hữu cơ ban đầu 

thành các sản phẩm vô cơ bền vững, ít độc hại hơn. Điều này khẳng định tiềm năng 

lớn của hệ vật liệu việc ứng dụng trong xử các nguồn nước ô nhiễm. 

 

Hình 3.33. Kết quả phân tích COD của quá trình phân hủy TC tại thời điểm t = 0 

phút và 60 phút (biểu đồ cột minh họa nồng độ TC, tương ứng với trục bên trái, điểm 

tương ứng hiệu suất phân hủy TC, được tính toán từ giá trị COD, tương ứng với trục 

bên phải). 

3.5.8.9. Các chất trung gian được hình thành trong quá trình phân hủy TC 

Để xác định, làm rõ sự hình thành các hợp chất trung gian và chứng minh khả 

năng khoáng hóa từng bước của hệ vật liệu CoM/rGO trong quá trình phân hủy TC 

bằng phương pháp kích hoạt PS, nghiên cứu đã tiến hành phân tích bằng kỹ thuật LC-

MS và trình bày trong Hình 3.34. Quá trình phân huỷ TC có thể theo hai con đường: 

Theo con đường 1, TC ban đầu trải qua quá trình khử methyl và khử amin, 

loại bỏ các nhóm thế methyl (-CH3) và amin (-NH2), dẫn đến sự hình thành chất trung 

gian TC1 (m/z = 393). Sau đó, TC1 tiếp tục trải qua quá trình khử hydroxyl kết hợp 

với oxi hóa mở vòng, gây ra sự phá vỡ từng phần cấu trúc vòng thơm và hình thành 

TC2 (m/z = 349). Khi TC2 tiếp tục bị phân cắt mạnh mẽ, hệ thống vòng chính trong 

cấu trúc phân tử bị phá vỡ nghiêm trọng và nhiều nhóm chức năng bị loại bỏ, dẫn đến 

sự hình thành TC3 (m/z = 175), là một phân tử có kích thước nhỏ hơn, cấu trúc đơn 

giản hơn và tính bền vững kém hơn so với TC ban đầu.  
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Theo con đường 2, TC chủ yếu chịu sự tấn công bởi các gốc oxi hóa, làm xuất 

hiện các nhóm hydroxyl và nhiều nhóm chức năng mới trên cấu trúc vòng, từ đó tạo 

thành TC4 (m/z = 461). Chất trung gian này tiếp tục bị oxi hóa và chức năng hóa, tạo 

thành TC5 (m/z = 477) với mức độ oxi hóa cao hơn. Quá trình phân hủy của TC5 

diễn ra phức tạp, bao gồm các phản ứng khử methyl, khử amin và khử amid, loại bỏ 

lần lượt các nhóm methyl, amin và amid để hình thành TC6 (m/z = 309). Tiếp theo, 

TC6 bị khử methyl và khử hydroxyl làm suy giảm cấu trúc vòng, từ đó hình thành 

thêm các chất trung gian TC7 (m/z = 293) và TC8 (m/z = 276). Con đường II cho 

thấy vai trò quan trọng của quá trình oxi hóa từng bước và chức năng hóa, trước khi 

dẫn đến sự phá hủy hoàn toàn cấu trúc phân tử.  

Mặc dù cơ chế phản ứng trong hai con đường có sự khác biệt, nhưng ở giai 

đoạn cuối cùng đều tạo ra các sản phẩm trung gian có khối lượng phân tử thấp hơn, 

đơn giản hơn, điển hình là TC9 (m/z = 123) và TC10 (m/z = 118). Các sản phẩm này 

hình thành thông qua quá trình cắt vòng và đơn giản hóa cấu trúc phân tử, cho thấy 

sự suy giảm đáng kể độ phức tạp hóa học của TC ban đầu. Sau đó, các chất trung gian 

nhỏ tiếp tục bị oxi hóa hoàn toàn, dẫn đến sự khoáng hóa thành các sản phẩm vô cơ 

cuối cùng như CO2 và H2O và một số hợp chất vô cơ khác.  

Con đường I chủ yếu liên quan đến các phản ứng khử amin, loại bỏ nhóm thế 

và cắt bỏ các nhóm chức năng, từ đó dẫn đến sự phá vỡ dần dần cấu trúc phân tử. 

Ngược lại, con đường II được đặc trưng bởi các phản ứng oxi hóa và quá trình chuyển 

đổi cấu trúc, trong đó nhiều nhóm hydroxyl và nhóm chức năng mới được hình thành 

trước khi xảy ra sự phân cắt vòng. Hai con đường này thể hiện những cơ chế khác 

nhau của quá trình phân hủy TC, phản ánh sự đa dạng trong cách thức mà các gốc 

oxi hóa tấn công và biến đổi phân tử ban đầu.  
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Hình 3.34. Các chất trung gian được hình thành trong quá trình phân hủy TC. 

3.5.8.10. Khả năng tái sinh, tái sử dụng của vật liệu 

Để đánh giá tính ổn định và khả năng ứng dụng thực tiễn của vật liệu 

CoM/rGO trong xử lý nước thải, các thí nghiệm tái sử dụng đã được tiến hành nhằm 

khảo sát hiệu quả phân hủy TC qua năm chu kỳ liên tiếp. Sau mỗi chu kỳ, vật liệu 

xúc tác được tái sinh bằng cách rửa với dung dịch ethanol 90% và nước DI, sau đó 

dễ dàng thu hồi bằng nam châm. Các thí nghiệm được thực hiện trong điều kiện phản 

ứng đồng nhất nhằm đảm bảo tính so sánh, cụ thể: [Xúc tác] = 0,2 g/L, [TC] = 10 

mg/L, [PS]= 0,75 g/L và pH 7,0. Kết quả cho thấy sau năm chu kỳ tái sinh, vật liệu 

vẫn duy trì được hiệu suất 86,62% (Hình 3.35a). Điều này khẳng định CoM/rGO 

không chỉ có hoạt tính xúc tác cao trong lần sử dụng đầu mà còn thể hiện tính ổn định 

và duy trì được hiệu suất đáng kể trong quá trình tái sử dụng. Các kết quả này cho 

thấy vật liệu có tiềm năng ứng dụng thực tiễn trong xử lý nước thải chứa các hợp chất 

hữu cơ khó phân hủy. 
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Phân tích cấu trúc của vật liệu CoM/rGO sau quá trình tái sinh đã được thực 

hiện bằng các phương pháp XRD, FT-IR và EDX nhằm đánh giá độ bền hóa học cũng 

như tính ổn định cấu trúc sau quá trình xử lý. Kết quả nhiễu xạ tia X -XRD (Hình 

3.35b) cho thấy các đỉnh đặc trưng của vật liệu hầu như không có sự dịch chuyển 

hoặc suy giảm cường độ rõ rệt sau năm chu kỳ tái sử dụng. Điều này chứng minh 

rằng cấu trúc tinh thể của CoM/rGO vẫn được duy trì ổn định, hạn chế hiện tượng 

sụp đổ khung mạng thường gặp ở nhiều vật liệu MOF sau khi tiếp xúc lâu dài trong 

môi trường phản ứng. Đồng thời, kết quả phân tích năng lượng tán xạ tia X-EDX 

(Hình 3.34c) xác nhận thành phần nguyên tố của vật liệu, bao gồm Co, Fe, C, Cl và 

O vẫn được duy trì. Đặc biệt, không ghi nhận sự xuất hiện của các nguyên tố lạ, chứng 

tỏ vật liệu không bị nhiễm tạp chất từ dung dịch phản ứng, qua đó thể hiện khả năng 

ổn định hóa học cao. Ngoài ra, phân tích phổ hồng ngoại FT-IR (Hình 3.34d) cho 

thấy các dải hấp thụ đặc trưng, trong đó có các dao động kéo dài của liên kết Co–O, 

Fe–O và nhóm carbonyl C=O. Sự bảo toàn các tín hiệu phổ này sau nhiều chu kỳ 

chứng tỏ rằng các nhóm chức quan trọng trên bề mặt vật liệu không bị phá hủy hoặc 

biến đổi đáng kể, qua đó duy trì được hoạt tính xúc tác. Những kết quả này đồng nhất 

với hiệu suất phân hủy ổn định quan sát được trong các thí nghiệm tái sử dụng, cho 

thấy CoM/rGO không chỉ giữ vững cấu trúc tinh thể mà còn duy trì hoạt tính xúc tác. 

Điều này đặc biệt đáng chú ý bởi nhiều loại xúc tác dị thể khác, chẳng hạn như oxit 

kim loại đơn lẻ hoặc các vật liệu nền carbon thông thường, thường gặp phải tình trạng 

suy giảm hiệu suất sau vài chu kỳ do sự biến đổi cấu trúc hoặc mất mát hoạt chất. So 

với các hệ vật liệu này, CoM/rGO thể hiện ưu thế rõ rệt nhờ sự kết hợp đồng thời của 

CoFe2O4 mang tính chất từ mạnh, vừa đóng vai trò là tâm kích hoạt PS để tạo ra các 

loài oxi hoạt tính, vừa giúp quá trình thu hồi vật liệu được thuận lợi, MIL-101(Fe) 

với diện tích bề mặt riêng lớn và cấu trúc xốp ổn định cung cấp nhiều vị trí hấp phụ 

cũng như phản ứng, tạo điều kiện thuận lợi cho quá trình tiếp xúc giữa chất ô nhiễm, 

PS và các tâm xúc tác. Đặc biệt, sự hiện diện của rGO đóng vai trò tăng cường, giúp 

cải thiện đáng kể khả năng dẫn điện và vận chuyển electron, hạn chế sự kết tụ của 
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các hạt CoFe2O4 và MIL-101(Fe), đồng thời tăng cường độ bền cơ học và sự ổn định 

cấu trúc của hệ vật liệu. 

 

 

Hình 3.35. Tính ổn định và khả năng tái sinh của hệ vật liệu CoM/rGO (a)  và XRD 

(b), EDX (c), FT-IR (d) của CoM/rGO sau 5 chu kỳ phân hủy TC. 

 Kết quả kiểm tra sự rò rỉ kim loại (Hình 3.35a) cũng cho thấy một lượng không 

đáng kể Fe và Co bị rò rỉ khỏi chất xúc tác trong quá trình kích hoạt PS. Nồng độ Co 

và Fe hòa tan thay đổi từ < giới hạn phát hiện (130 µg/L) đến 202 µg/L đối với Fe và 

từ 10 µg/L đến 35 µg/L đối với Co (Hình 3.35a), thấp hơn đáng kể so với mức giới 

hạn (500 µg/L đối với Fe) trong quy chuẩn kỹ thuật quốc gia về chất lượng nước mặt 

của Việt Nam (QCVN 08:2023/BTNMT). Hiện nay, WHO và Cơ quan Bảo vệ Môi 

trường Hoa Kỳ (US-EPA) không có giá trị hướng dẫn cho phép đối với nước mặt, 

nồng độ Co rò rỉ trong nghiên cứu này thấp hơn giá trị hướng dẫn cho phép đối với 

nước mặt dùng trong sinh hoạt (50 ppb) được áp dụng tại Nam Phi. Những phát hiện 

này chứng minh rằng vật liệu CoM/rGO sở hữu tính bền về cấu trúc và độ ổn định 

chức năng tuyệt vời, nhấn mạnh tiềm năng mạnh mẽ của nó cho các ứng dụng xử lý 

nước thải thực tế và bền vững. 

(b) (a) 

(c) (d) 
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3.5.8.11. Cơ chế phân hủy TC bằng phương pháp kích hoạt PS 

Để làm sáng tỏ cơ chế phân hủy TC và xác định vai trò tương đối của các gốc 

tự do phản ứng trong hệ CoM/rGO kết hợp với kích hoạt PS, các thí nghiệm bắt gốc 

đã được tiến hành bằng cách bổ sung các chất ức chế chọn lọc. Cụ thể, TBA được sử 

dụng để bắt giữ các gốc HO•, Na2S2O3 được sử dụng để bắt giữ gốc SO4
•-, AsA được 

sử dụng để loại bỏ đồng thời các gốc O2
•- và SO4

•-, và NaN3 được bổ sung để bắt oxy 

đơn (1O2). Kết quả thu được (Hình 3.36) cho thấy hiệu quả loại bỏ TC giảm rõ rệt sau 

khi bổ sung các chất bắt gốc, minh chứng cho vai trò quan trọng của các gốc tự do 

phản ứng trong quá trình phân hủy. Cụ thể, hiệu suất phân hủy giảm rõ rệt từ 97,18% 

xuống còn 33,34% khi bổ sung AsA, trong khi việc thêm Na2S2O3 chỉ làm giảm hiệu 

suất từ 97,18% xuống 51,28%. Những kết quả này cho thấy SO4
•- là gốc phản ứng 

chủ yếu, đóng góp khoảng 45,90% vào quá trình phân hủy, trong khi O2
•- chỉ đóng 

góp khoảng 12,56%. Hiệu suất giảm từ 97,18% xuống 74,82% với sự hiện diện của 

TBA cho thấy gốc HO• tham gia đáng kể, chiếm khoảng 22,36% vai trò trong phản 

ứng. Trong khi đó, khi bổ sung NaN3, hiệu suất chỉ giảm từ 97,18% xuống 83,66%, 

tương ứng với khoảng 13,52% đóng góp từ 1O2. Những phát hiện này khẳng định 

rằng quá trình phân hủy TC diễn ra nhờ sự có mặt đồng thời của các tác nhân oxi hóa 

(SO4
•-, HO• và 1O2), trong đó SO4

•- đóng vai trò chủ yếu, qua đó làm sáng tỏ rõ hơn 

cơ chế phản ứng phức tạp và tính ưu việt của hệ vật liệu CoM/rGO. 

 

Hình 3.36. Kết quả ảnh hưởng của gốc tự do đến hiệu quả xử lý TC. 
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Cơ chế đề xuất cho quá trình phân hủy TC bằng hệ vật liệu CoM/rGO kết hợp 

với kích hoạt PS được mô tả trong các phương trình (40–55) như sau: 

i) Thành phần MIL-101(Fe) và rGO trong vật liệu không chỉ đóng vai trò là 

chất cho điện tử mà còn cung cấp các nhóm chức năng bề mặt cũng như các vị trí 

khuyết tật. Những vị trí này hoạt động như các tâm xúc tác hiệu quả, tạo điều kiện 

thuận lợi cho quá trình kích hoạt PS, từ đó sinh ra các gốc tự do phản ứng mạnh tham 

gia trực tiếp vào cơ chế phân hủy TC. 

S2O8
2- +e- → SO4

•- + SO4
2-                                                         (40) 

O2 + e- → O2
•-                                                           (41) 

R-OH + S2O8
2- → R-OH+ + 2SO4

•-                                                       (42) 

R-C=O + S2O8
2- → R-C-O+ + 2SO4

•-                                   (43) 

R-COOH + S2O8
2- → R-COOH+ + 2SO4

•-                                             (44) 

ii) Các ion kim loại chuyển tiếp Fe và Co có mặt trong cấu trúc của MIL-

101(Fe) và CoFe2O4 tương tác trực tiếp với phân tử PS. Thông qua quá trình trao đổi 

electron, các ion kim loại ở trạng thái oxi hóa thấp (Fe2+, Co2+) kích hoạt PS để tạo 

ra các gốc SO4
•- có tính oxi hóa mạnh, đồng thời bị oxi hóa lên trạng thái oxi hóa cao 

hơn (Fe3+, Co3+). Sau đó, các ion kim loại này có thể tiếp tục được tái sinh nhờ các 

phản ứng khử nội tại trong hệ, tạo nên chu trình xúc tác bền vững. Các gốc SO4
•- sinh 

ra sẽ đóng vai trò trung tâm trong việc tấn công và phá vỡ cấu trúc TC. 

Fe3+ + S2O8
2- → Fe2+ + S2O8

•-                                                             (45) 

Fe2+ + S2O8
2- → Fe3+ + SO4

•- + SO4
2-                                                            (46) 

Co2+ + S2O8
2- →Co3+ + SO4

•- + SO4
2-                                       (47) 

iii) Trong hệ phản ứng, các ion kim loại Fe và Co, cùng với các gốc tự do 

mạnh như SO4
•-, HO•, và O2

•-, tiếp tục tham gia tương tác với các chất khử có mặt 

trong dung dịch, bao gồm TC, phân tử nước, cũng như các ion Fe2+ và Co2+. Các gốc 

SO4
•- và HO• với tính oxi hóa mạnh có thể tấn công trực tiếp vào hệ π liên hợp và các 

nhóm chức năng của TC, từ đó phá vỡ cấu trúc phân tử và thúc đẩy quá trình phân 

hủy. Đồng thời, gốc O2
•- đóng vai trò hỗ trợ, tham gia vào các phản ứng chuỗi, góp 

phần tái sinh lại các gốc SO4
•- và HO•, cũng như khử các ion kim loại từ trạng thái 
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oxi hóa cao trở về trạng thái thấp (Fe3+ → Fe2+, Co3+ → Co2+). Quá trình này tạo 

thành một chu trình xúc tác khép kín, giúp duy trì liên tục sự hình thành các gốc tự 

do phản ứng và nâng cao hiệu quả xử lý TC. 

Fe3+ + H2O → Fe2+ + HO• + H+                                                             (48) 

Co3+ + H2O → Co2+ + HO• + H+                                                            (49) 

H2O + SO4
•-→ H+ + HO• + SO4

2-                                         (50) 

2O2
•- + 2H+ → 1O2 +H2O                                         (51) 

Co3+ + Fe2+ → Co2+ + Fe3+                                                              (52) 

Fe3+ + Co2+ → Co3+ + Fe2+                                                              (53) 

SO4
•- + S2O8

2- → S2O8
•- + SO4

2-                                                             (54) 

TC + SO4
•-, HO•, 1O2 → CO2 + H2O + Chất trung gian                            (55) 

 

Hình 3.37. Cơ chế quá trình phân hủy TC bằng kích hoạt PS. 

3.5.8.12. Xử lý mẫu nước thải thực tế 

 Để đánh giá một cách toàn diện hơn khả năng ứng dụng thực tiễn của hệ vật 

liệu quang xúc tác CoM/rGO, nghiên cứu đã tiến hành đánh giá điều kiện thực tế 

bằng cách thu thập mẫu nước thải bị nhiễm kháng sinh từ một trang trại chăn nuôi 

lợn tại huyện Chương Mỹ, Hà Nội. Đây là nguồn thải điển hình có chứa hỗn hợp 

phức tạp các chất hữu cơ, kháng sinh và các ion vô cơ, đại diện cho những thách thức 

thực tế mà công nghệ xử lý nước phải đối mặt. Mẫu nước thải ban đầu được tiến hành 
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xử lý sơ bộ bằng cách lọc qua giấy lọc định tính, nhằm loại bỏ phần lớn các chất rắn 

lơ lửng, cặn bẩn và các hạt không tan có mặt trong nước thải, từ đó giảm nhiễu trong 

quá trình phân tích các chỉ tiêu hóa lý. Đồng thời, việc loại bỏ tạp chất thô cũng góp 

phần đảm bảo tính đồng nhất và ổn định của mẫu, giúp các thí nghiệm đánh giá hiệu 

quả xử lý diễn ra chính xác. 

 Sau bước tiền xử lý, mẫu nước được tiến hành phân tích các chỉ tiêu hóa lý cơ 

bản bao gồm nồng độ các anion chính (NO3
-, SO4

2-, Cl-), nồng độ TC và giá trị COD, 

với kết quả được tóm tắt trong Bảng 3.14. Kết quả này cung cấp cơ sở dữ liệu quan 

trọng cho việc đánh giá hiệu quả xử lý của hệ vật liệu trong điều kiện thực tế, vốn 

thường phức tạp hơn nhiều so với các dung dịch mô phỏng trong phòng thí nghiệm. 

Bảng 3.14. Kết quả nồng độ ion và COD trong mẫu nước thải chăn nuôi. 

 
NO3

- 

(mg/L) 

SO4
2- 

(mg/L) 

Cl- 

(mg/L) 

COD 

(mg O2/L) 

TC 

(mg/L) 

Mẫu nước 0,18 81,92 223,91 632,86 31,17 

 Tiếp theo, mẫu nước thải được pha loãng hai lần để đưa nồng độ chất ô nhiễm 

về mức phù hợp cho thí nghiệm, sau đó được xử lý bằng hệ CoM/rGO trong điều kiện 

kích hoạt PS với nồng độ [Xúc tác] = 0,2 g/L, [PS] = 0,75 g/L và thời gian phản ứng 

là 60 phút. Kết quả phân tích quang phổ UV-Vis sau xử lý cho thấy hệ vật liệu đạt 

hiệu suất phân hủy TC lên tới 70,25%, từ nồng độ ban đầu 31,17 mg/L xuống 9,27 

mg/L sau xử lý. Đồng thời, kết quả đo COD cho thấy có 61,36% hàm lượng chất hữu 

cơ đã được khoáng hóa hoàn toàn thành CO2 và H2O (Hình 3.38), phản ánh hiệu quả 

xử lý không chỉ dừng ở việc phân hủy phân tử TC mà còn giảm đáng kể tải lượng 

hữu cơ trong nước thải. 
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Hình 3.38. Kết quả xử lý COD của mẫu nước thải chăn nuôi. 

 Những kết quả này chứng minh rằng hệ quang xúc tác CoM/rGO duy trì được 

hiệu suất phân hủy cao ngay cả khi xử lý mẫu nước thải có thành phần phức tạp và 

chứa nhiều tạp chất. Điều này khẳng định tiềm năng ứng dụng mạnh mẽ của hệ thống 

trong các tình huống thực tế, mở ra triển vọng áp dụng cho xử lý nước thải công 

nghiệp và nông nghiệp, đặc biệt tại các khu vực chăn nuôi tập trung nơi mà ô nhiễm 

kháng sinh và chất hữu cơ đang là vấn đề môi trường cấp bách.
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KẾT LUẬN VÀ KIẾN NGHỊ 

Quá trình thực hiện các nội dung nghiên cứu của luận án đã thu được những kết luận 

chính như sau: 

1. Đã tổng hợp thành công các vật liệu xúc tác CoFe2O4, MIL-101(Fe), CoM ở các 

điều kiện khác nhau (tỷ lệ thành phần, thời gian và nhiệt độ) và CoM/rGO. 

- Các hạt nano CoFe2O4 có dạng hình cầu và tạo thành các cụm hạt do lực hút 

từ tính đặc trưng của vật liệu spinel ferrit, trong khi vật liệu MIL-101(Fe) có 

cấu trúc dạng hình thoi. Các vật liệu CoFe2O4, MIL-101(Fe) tổng hợp được 

đều có độ tinh khiết cao. 

- Đã tổng hợp thành công vật liệu CoM  ở các điều kiện khác nhau như nhiệt 

độ, thời gian và tỷ lệ thành phần giữa CoFe2O4 và MIL-101(Fe). Các kết quả 

cho thấy, nhiệt độ 110 °C, thời gian 20 giờ, và tỷ lệ CoFe2O4/MIL-

101(Fe)=1:1 (về khối lượng) là điều kiện tối ưu để tổng hợp vật liệu CoM. 

Tại các điều kiện tối ưu này, vật liệu CoM cho phép tạo được nhiều gốc tự do 

SO4
•- và HO• nhất.  

- Đã tổng hợp thành công vật liệu ba thành phần CoM/rGO trên nền vật liệu 

CoM được tổng hợp ở điều kiện tối ưu (110 °C, trong 20 giờ, và tỷ lệ 

CoFe2O4/MIL-101(Fe)=1:1 về khối lượng), GO=3%.  

2. Đã đánh giá, so sánh được hiệu quả xử lý dư lượng kháng sinh TC trong nước 

bằng quá trình kích hoạt PS sử dụng các vật liệu xúc tác đã chế tạo. 

- Các kết quả cho thấy, các vật liệu đơn CoFe2O4 và MIL-101(Fe) cho hiệu quả 

xử lý TC lần lượt là 63,21%; 82,31% sau 60 phút phản ứng ở điều kiện tối ưu 

([PS] = 1 g/L, pH 7,0, [TC] =10 mg/L, liều lượng xúc tác = 0,2 g/L). 

- Khi ghép hai vật liệu CoFe2O4 với MIL-101(Fe) để toạ thành vật liệu CoM, 

hiệu ứng cộng hưởng cho phép tăng cường hiệu quả xử lý lên 1,09 đến 1,44 

lần so với các vật liệu đơn CoFe2O4, MIL-101(Fe). Trong khi vật liệu ba thành 

phần CoM/rGO cho phép tăng hiệu quả xử lý TC từ 1,20 đến 1,54 lần so với 

các vật liệu đơn CoFe2O4, MIL-101(Fe). Điều này cho thấy hiệu ứng cộng 
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hưởng giữa CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO đã cho phép tăng hiệu quả xúc 

tác của hệ CoM/rGO, thể hiện vai trò quan trọng của các tấm rGO. 

3. Đã nghiên cứu qúa trình xử lý TC trong nước bằng vật liệu xúc tác ba thành phần 

CoM/rGO. 

- Các kết quả thu được cho thấy, quá trình xử lý TC bằng phản ứng kích hoạt 

PS xúc tác bởi CoM/rGO phụ thuộc vào nhiều yếu tố như pH, thời gian phản 

ứng, liều lượng xúc tác, nồng độ PS, và nồng độ TC ban đầu. Tại điều kiện 

tối ưu (pH 7,0; [xúc tác]= 0,2 g/L,  [PS] = 1,0 g/L), gần như 100% TC có 

nồng độ 10 mg/L bị phân huỷ. 

- Quá trình phân phuỷ TC chủ yếu do tác động của các gốc tự do SO4
•- và HO• 

sinh ra do các tâm Fe2+/Fe3+ và Co2+/Co3+. Quá trình phân huỷ TC chủ yếu 

diễn ra theo con đường hai con đường chính: i) Phản ứng khử amin, loại bỏ 

nhóm thế và cắt bỏ các nhóm chức năng, từ đó dẫn đến sự phá vỡ dần dần cấu 

trúc phân tử, và ii) Phản ứng oxi hóa và quá trình chuyển đổi cấu trúc, trong 

đó nhiều nhóm hydroxyl và nhóm chức năng mới được hình thành, trong khi 

quá trình phân huỷ TC tuân theo phương trình động học bậc 2, với hằng số 

tốc độ phản ứng phụ thuộc vào nồng độ chất ô nhiễm, và nằm trong khoảng 

0,365 - 0,003 L. mg-1.phút-1. 

4. Đã đánh giá được khả năng thu hồi, tái sinh, tái sử dụng hệ xúc tác CoM/rGO đã 

phát triển được. Vật liệu CoM/rGO dễ dàng được thu hồi bằng nam châm, tái sinh 

bằng cách rửa bằng dung dịch cồn 90% và nước cất. Sau 5 vòng thu hồi, tái sử 

dụng, vật liệu CoM/rGO vẫn duy trì hiệu quả xử lý đạt 86,62%; với thành phần 

và cấu trúc gần như không đổi so với ban đầu. Kết quả phân tích nhả thải Fe và 

Co trong dung dịch cho thấy nồng độ Co và Fe hòa tan là rất nhỏ, nằm trong 

khoảng từ < giới hạn phát hiện (130 µg/L) đến 202 µg/L đối với Fe và từ 10 µg/L 

đến 35 µg/L đối với Co, thấp hơn đáng kể so với mức giới hạn (500 µg/L đối với 

Fe) trong quy chuẩn kỹ thuật quốc gia về chất lượng nước mặt của Việt Nam 

(QCVN 08:2023/BTNMT) và tổ chức y tế thế giới (WHO). 
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5. Đã đánh giá được khả năng ứng dụng xử lý nước thải thực tế. Hầu hết chất ô 

nhiễm bị khoáng hoá thành CO2 và nước (83,20%), trong khi có 13,98% bị oxi 

hoá thành các chất trung gian. Nước thải chăn nuôi có nồng độ COD ban đầu là 

632,86 mg/L, sau quá trình xử lý nước bằng quá trình kích hoạt persulfate thì có 

61,36% bị khoáng hoá, tức khoảng 390 mg/L COD bị phân huỷ. Để nước thải sau 

xử lý đạt được QCVN đối với nước mặt, cần tăng nồng độ PS hoặc tăng thời gian 

xử lý. 

 

Kiến nghị 

Một số hướng nghiên cứu sau đây cần được triển khai để có thể đánh giá tổng 

thể hiệu quả của kỹ thuật PS trong xử lý nước thải chứa các hợp chất hữu cơ, trong 

đó có dư lượng kháng sinh. 

• Đánh giá độc tính của các chất trung gian tạo ra trong quá trình xử lý. 

• Xây dựng hệ pilot để xử lý nước thải thực tế từ quá trình chăn nuôi và nước 

thải bệnh viện. 

• Đánh giá hiệu quả kinh tế và môi trường khi so sánh với các kỹ thuật AOP 

khác. 
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NHỮNG ĐÓNG GÓP MỚI CỦA LUẬN ÁN 

 

1. Là công trình đầu tiên tổng hợp thành công hệ vật liệu tổ hợp ba thành phần 

CoM/rGO có hiệu quả xúc tác cao trong quá trình kích hoạt PS, dựa trên cơ sở là 

vật liệu hai thành phần CoM (CoFe2O4 và MIL-101(Fe)) đã được tối ưu hóa về 

tỷ lệ thành phần, nhiệt độ và thời gian tổng hợp. 

2. Đã chứng minh rằng việc tích hợp đồng thời CoFe2O4, MIL-101(Fe) và rGO tạo 

ra hiệu ứng cộng hưởng, làm tăng đáng kể hiệu suất xúc tác của vật liệu CoM/rGO 

trong xử lý tetracycline (TC) thông qua việc đánh giá hiệu suất xử lý TC trong 

dung dịch và đóng góp của các tác nhân oxi hoạt động sinh ra trong quá trình 

kích hoạt PS; đồng thời, vật liệu này cũng thể hiện khả năng thu hồi, tái sử dụng 

ổn định với hiệu suất xử lý cao, độ rò rỉ kim loại không đáng kể, có thể ứng dụng 

thuận lợi trong xử lý nước thải thực tế. 

3. Đã chứng minh được cơ chế, động học và con đường phân huỷ TC bởi quá trình 

kích hoạt PS với chất xúc tác dị thể ba thành phần CoM/rGO. 
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PHỤ LỤC  

Phụ lục 1. Hiệu suất (%) xử lý TC sau khi bắt gốc của các vật liệu. 

Tên vật liệu 
Ct/C0 

HO• SO4
•- 1O2 O2

•- 

CoM (1:5) 65,612 46,602 66,872 68,712 

CoM (1:3) 68,259 49,669 66,759 71,369 

CoM (1:1) 72,191 44,291 71,821 76,500 

CoM (3:1) 60,678 33,128 63,578 67,418 

CoM (5:1) 55,860 31,060 59,020 61,011 

CoM_100 °C-12 h 65,475 41,105 67,865 61,561 

CoM_100 °C-16 h 73,008 44,398 77,198 73,336 

CoM_100 °C-20 h 72,719 44,479 73,189 70,333 

CoM_100 °C-24 h 69,869 44,149 71,489 67,228 

CoM_110 °C-12 h 61,710 38,910 66,680 68,847 

CoM_110 °C-16 h 71,826 45,206 72,676 72,298 

CoM_110 °C-20 h 72,191 44,291 71,821 76,506 

CoM_110 °C-24 h 70,492 41,732 71,502 72,238 

CoM_120 °C-12 h 71,464 47,194 72,964 68,993 

CoM_120 °C-16 h 68,341 45,081 69,591 63,294 

CoM_120 °C-20 h 69,895 45,265 74,415 67,180 

CoM_120 °C-24 h 67,571 42,511 69,801 64,389 

CoM_130 °C-12 h 73,700 45,020 72,930 74,680 

CoM_130 °C-16 h 66,484 42,154 70,554 67,444 

CoM_130 °C-20 h 57,858 33,178 57,968 60,408 

CoM_130 °C-24 h 61,683 36,323 57,313 60,663 
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Phụ lục 2. Ảnh SEM của các vật liệu CoFe2O4 (a), MIL-101 (Fe) (b) và CoMrGO 

(c). 

 

 

  

(a) (b) 
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Phụ lục 3. Phổ EDX của vật liệu CoFe2O4 (a), MIL-101 (Fe) (b) và MIL-88A (c). 
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(c) 



 
 

155 
 

Phụ lục 4. Phổ EDX của vật liệu CoM (1:5) (a), CoM (1:3), (b) CoM (1:1) (c), 

CoM (3:1) (d), CoM (5:1) (e). 
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Phụ lục 5. Phổ EDX của vật liệu CoM_100 °C-12 h (a), CoM_100 °C-16 h (b), 

CoM_100 °C-20 h (c) và CoM_100 °C-24 h (d). 
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Phụ lục 6. Phổ EDX của vật liệu CoM_110 °C-12 h (a), CoM_110 °C-16 h (b), 

CoM_110 °C-20 h (c) và CoM_110 °C-24 h (d). 
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Phụ lục 7. Phổ EDX của vật liệu CoM_120 °C-12 h (a), CoM_120 °C-16 h (b), 

CoM_120 °C-20 h (c) và CoM_120 °C-24 h (d). 
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Phụ lục 8. Phổ EDX của vật liệu CoM_130 °C-12 h (a), CoM_130 °C-16 h (b), 

CoM_130 °C-20 h (c) và CoM_130 °C-24 h (d). 
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Phụ lục 9. Kết quả phổ LC-MS của các chất trung gian sau 20 phút (a) và 60 phút 

(b) trong quá trình phân huỷ TC bằng phương pháp kích hoạ PS. 
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