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磁性复合微粒直接光催化氧化氨氮生成氮气
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摘要:为高效去除高原湖泊水体中氨氮ꎬ通过一步水热法成功制备 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ＠ Ｂｉｏｃｈａｒ(ＮＦＢ)磁性复合微粒ꎬ并将其用于

活化过一硫酸盐(ＰＭＳ)以构建高级氧化体系ꎬ深度去除氨氮ꎮ 在可见光照射下ꎬ对于初始浓度 ５０ ｍｇ / Ｌ 的氨氮溶液ꎬ最优条件
下 ６０ ｍｉｎ 去除率最高可达 ９８􀆰 ２％ꎬ符合 ｇ 准二级动力学模型和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 模型ꎮ 此外ꎬ该 ＮＦＢ 表现优异的稳定性ꎬ在 ５ 次循环
后仍能达到 ８２􀆰 １％ꎮ 机理研究表明ꎬ氨氮氧化主要是通过电子转移和􀅰Ｏ－

２途径发生ꎬ并且有 ９６􀆰 ３％的氨氮被选择性转化为无害

的 Ｎ２ꎬ有效避免了亚硝酸盐副产物的积累ꎬ为高效去除水中 ＮＨ＋
４ －Ｎ 提供了一种新技术ꎮ
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　 作者简介:吴莹莹(１９９９－)ꎬ女ꎬ硕士生ꎬ研究方向为地下水污染治理ꎬ２７２２１０９６０５＠ ｑｑ.ｃｏｍꎻ覃荣高(１９８２－)ꎬ男ꎬ博士ꎬ副教授ꎬ研究方向为地下

水污染物迁移模拟ꎬ通讯联系人ꎬ３１９２９９２６７１＠ ｑｑ.ｃｏｍꎮ

　 　 洱海周围 ＮＨ＋
４ －Ｎ 来源复杂ꎬ包括农业面源污

染、生活污水排放以及沉积物內源释放[１]ꎮ 该地区

浅层地下水是地表水的重要补给来源ꎬ上游冲洪积

扇主要为粗 /细砂ꎬ垂向入渗快易造成深层土壤高氮

淋失通量和低氮积累量ꎻ湖泊洼地区多为厚粘土ꎬ土
壤水垂向入渗较上游稳定[２－４]ꎮ 在这种水文地质条

件下ꎬＮＨ＋
４－Ｎ 通过包气带进入地下水ꎬ再通过径流

进入到地表水体中ꎮ 高浓度 ＮＨ＋
４ －Ｎ 会引起水体富

营养化ꎬ消耗水中溶解氧ꎬ破坏水生动植物生态系统

的平衡ꎮ ＮＨ＋
４－Ｎ 氧化产物形成的亚硝酸盐和硝酸

盐等副产物ꎬ会增加致畸、致突变的风险ꎮ 此外ꎬ在
进行饮用水处理时 ＮＨ＋

４ －Ｎ 会与 Ｃｌ－生成 ＮＨ４Ｃｌꎬ增

加致癌物、消毒副产物生成风险[５]ꎮ 因此ꎬ处理水

中 ＮＨ＋
４－Ｎ 污染具有非常重要的意义ꎮ

目前关于处理水中 ＮＨ＋
４ －Ｎ 的技术ꎮ 包括生物

氧化(厌氧氨氧化[６]、好氧硝化－缺氧反硝化[７]等)、
化学氧化 (高级氧化[８]、折点氯化[９]、电化学氧

化[１０]、臭氧氧化[１１] 等)、 物理分离 (吹脱[１２]、 吸

附[１３]、离子交换[１４]、膜分离[１５] 等)ꎮ 生物氧化法通

常对环境温度、ｐＨ 以及溶解氧含量要求苛刻ꎬ且在

操作中需要额外补充碳源和碱度而增加处理成本、
为维持溶解氧平衡需要大量曝气导致产生高能耗ꎮ
化学氧化通常面临是否生成毒性更强的氧化副产物

(Ｃｌ２、ＮａＣｌＯ、ＮＯ－
３ 等)、背景水质(无机离子和有机
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物)与 ＮＨ＋
４－Ｎ 竞争氧化剂以及氧化剂成本高昂的

问题ꎮ 物理分离法最明显的缺点是 ＮＨ＋
４ －Ｎ 的转移

并非去除ꎬ后续仍需处理产生的二次污染ꎮ 此外ꎬ吸
附法虽环保ꎬ但吸附容量有限ꎬ频繁更换及延长材料

再生能力是其处理污染物的关键ꎮ
目前关于生物炭的改性包括球磨改性[１６]、氧化

剂改性[１７]、负载金属改性[１８] 等ꎮ Ｐｅｎｇ 等[１９] 通过构

筑花状 ＣｕＡｌ 水滑石ꎬ并将其负载在碳纤维上制备出

ＣｕＡｌ 水滑石复合碳纤维材料ꎬ在可见光下、ｐＨ ＝ ９
时展现出良好的氨氮催化去除率ꎮ ＣｕＡｌ 水滑石复

合碳纤维材料具有更高的催化性能是由于负载的碳

纤维在一定程度改善了 ＣｕＡｌ－ＬＤＨ 的团聚ꎬ且碳纤

维的导电性和多孔性使得氨氮更易扩散ꎮ
高级氧化工艺(ＡＯＰ)ꎬ包括芬顿类反应[２０]、光

催化氧化[２１]、臭氧类氧化[２２] 和基于过硫酸盐的氧

化[２３]等ꎮ ＡＯＰ 对于芳烃、有机酸、农药、燃料、抗生

素、氨氮等的降解起着主要作用[２４－２５]ꎮ Ｍｅｄｒｉ 等[１４]

使用 １％的 Ａｇ２Ｏ / ＴｉＯ２ 对水溶液中的 ＮＨ＋
４ －Ｎ 进行

光催化氧化ꎬ在 ８ ｈ 反应后ꎬＮＨ＋
４ －Ｎ 的转化率达到

了 ８３􀆰 ５％ꎮ Ｌｉｕ 等[８]采用由紫外激活过的过硫酸盐

(ＰＳ)与氧化钙(ＣａＯ)结合的工艺将 ＮＨ＋
４ －Ｎ 氧化为

Ｎ２ꎬ３０ ｍｉｎ Ｎ２ 选择性达到 ９５％ꎮ 尽管上述处理氨氮

的方法已经较为高效ꎬ但其处理材料不具有循环利

用性且对环境要求苛刻ꎮ 因此ꎬ开发一种绿色环保、
高效便捷、可重复利用的新材料在处理氨氮的工艺

中显得尤为重要ꎮ
本研究通过复合 ＮｉＦｅ － ＬＤＨ 与芦苇生物炭

(ＢＣ)ꎬ制备一种具有光催化性能的磁性复合颗粒

ＮｉＦｅ－ＬＤＨ＠ ＢＣ(ＮＦＢ)ꎬ以过一硫酸盐(ＰＭＳ)为基

础的高级氧化体系去除水中 ＮＨ＋
４ －Ｎꎮ 通过 Ｘ 射线

衍射(ＸＲＤ)、傅里叶变换红外光谱(ＦＴ－ＩＲ)、扫描

电子显微镜(ＳＥＭ)、投射电子显微镜(ＴＥＭ)、Ｘ 射

线光电子能谱(ＸＰＳ)、电子顺磁共振(ＥＰＲ)、紫外－
可见漫反射光谱 ( ＵＶ －Ｖｉｓ ＤＲＳ)、光致发光光谱

(ＰＬ)、计时电流法(ＩＴ)和电化学阻抗(ＥＩＳ)等表征

测试考察了 ＮＦＢ 的形貌结构、化学组成以及光电性

能等ꎻ以 ＮＨ＋
４－Ｎ 作为目标污染物ꎬ实验了 ＮＦＢ 在可

见光下的光催化活性ꎬ并结合屏蔽实验、ＥＰＲ 表征

及去除 ＮＨ＋
４ －Ｎ 过程中的氮物种转变得出 ＮＦＢ /

ＰＭＳ / ｈｖ 体系去除 ＮＨ＋
４－Ｎ 的机理ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 材料及化学试剂

芦苇来自于云南洱海ꎮ ＮＨ４Ｃｌ、ＮｉＣｌ２􀅰６Ｈ２Ｏ、

ＦｅＣｌ３􀅰９Ｈ２Ｏ、ＣＯＮ２Ｈ４、ＨＣｌ、ＮａＯＨ、Ｈ３ＢＯ３、ＨｇＩ４Ｋ２、
Ｃ８Ｈ４Ｋ２Ｏ１２Ｓｂ２、Ｎａ２Ｓ２Ｏ３ꎬ购自国药化学试剂有限公

司 ( 中 国 )ꎮ ＮａＣｌ、 Ｎａ２ＨＰＯ４、 Ｋ２ＨＰＯ４、 ＮａＨＣＯ３、
ＣａＳＯ４、ＭｇＣｌ２、对氨基苯磺酰胺 ( ＥＤＴＡ)、异丙醇

(ＩＰＡ)、对苯醌(Ｐ－ＢＱ)、Ｈ２ＳＯ５ꎬ购自中国阿拉丁化

学有限公司ꎮ
１􀆰 ２　 ＮＦＢ 的制备

采用热解制备工艺芦苇生物炭(ＢＣ)ꎮ 将芦苇

反复清洗、研磨和烘干后放入管式炉中通入 Ｎ２ꎬ
５００℃的条件下热解 ３ ｈꎬ加热速率为 ５℃ / ｍｉｎꎮ 热

解后冷却将制得的生物炭用去离子水和乙醇交替洗

涤 ３ 次ꎬ８０℃烘干 １６ ｈ 后冷却备用ꎮ
制备 ＮｉＦｅ － ＬＤＨ:(１) 称取 ９ ｇ ＦｅＣｌ３􀅰６Ｈ２Ｏ、

１５􀆰 ８５ ｇ ＮｉＣｌ２􀅰６Ｈ２Ｏ、４ ｇ ＮａＯＨ、２􀆰 １２ ｇ Ｎａ２ＣＯ３ 分别

溶于 １００ ｍＬ 去离子水中ꎬ搅拌 １ ｈꎮ 将 ＦｅＣｌ３􀅰
６Ｈ２Ｏ、ＮｉＣｌ２􀅰６Ｈ２Ｏ 定容配制成总金属离子浓度为

１ ｍｏｌ / Ｌ 的液体混合体系 ＡꎻＮａＯＨ、Ｎａ２ＣＯ３ 的液体

混合体系为 Ｂꎻ(２)配制体积分数 ３３％的 ＣＯＮ２Ｈ４ 溶

液ꎬ将 Ａ、Ｂ 在 Ｎ２ 的保护下同时以 ３ ｍＬ / ｍｉｎ 的速率

加入反应容器中ꎻ(３)将反应溶液转移至 １６０℃反应

釜中密封加热 １４ ｈꎬ静置冷却后将反应后的产物用

去离子水和乙醇交替离心洗涤 ３ 次ꎬ干燥后制得

ＮｉＦｅ－ＬＤＨꎮ 采用一步水热合成法制备 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ＠
ＢＣꎮ
１􀆰 ３　 去除水中 ＮＨ＋

４－Ｎ 实验

ＮＦＢ 去除 ＮＨ＋
４ －Ｎ 实验均在 ２５℃的 ２５０ ｍＬ 玻

璃烧杯中进行ꎮ 反应容器中加入 ２００ ｍＬ ０􀆰 ０５ ｇ / Ｌ
ＮＨ＋

４－Ｎ 溶液作为模拟污染物ꎮ 通过筛选最佳复合

比材料、最佳投加量、调节溶液 ｐＨ 以得到最佳实验

条件ꎮ 此外ꎬ考虑到实际水体的复杂情况ꎬ设置不同

ＮＨ＋
４－Ｎ 初始浓度、常见阴阳离子 (Ｋ＋、Ｃａ２＋、Ｎａ＋、

Ｍｇ２＋、Ｃｌ－、ＨＣＯ－
３、ＳＯ２－

４ 、ＰＯ３－
４ )、光照条件(黑暗、自然

光照)及洱海周边自然水体样品 ４ 份(湖泊、湿地、
农田、人工围塘)ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 ＮＦＢ 的形貌结构、化学状态及光电性质

ＳＥＭ 图像(图 １)显示ꎬ通过 ＢＣ 与 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ
的复合ꎬＮＦＢ 表面粗糙ꎬ有较多空隙ꎬ这为后续吸附

ＮＨ＋
４－Ｎ 提供了大量吸附活性位点ꎮ 通过比表面积

(ＢＥＴ)和孔径分析测试(ＢＪＨ)方法ꎬ得到 ＢＣ、ＮＦＢ
比表面积、孔径分布和 Ｎ２ 吸附 /解吸等温线(图 ２)ꎬ
与Ⅳ型 Ｈ４ 回滞环型吸附等温线相似ꎬ表明介孔和

微孔共存ꎬ存在孔隙堆叠ꎮ

􀅰９０１􀅰
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(ａ)使用前 ＮＦＢ 的 ＳＥＭ 图 (ｂ)使用后 ＮＦＢ 的 ＳＥＭ 图

图 １　 使用前后 ＮＦＢ 的 ＳＥＭ 图

(ａ)使用前 ＮＦＢ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温线及孔径分布图

(ｂ)使用后 ＮＦＢ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温线及孔径分布图

１—脱附等温线ꎻ２—吸附等温线

图 ２　 使用前后 ＮＦＢ 的 Ｎ２ 吸附－脱附等温线及

孔径分布图

为研究 ＮＦＢ 的化学组成与元素状态ꎬ进行了

ＸＰＳ 表征ꎬ图 ３(ａ)显示 Ｎｉ、Ｆｅ、Ｏ、Ｃ、Ｃｌ 均被检测到ꎮ
图 ３(ｂ)中 Ｎｉ ２ｐ３ / ２在 ８５３􀆰 ４、８７２􀆰 ６ ｅＶ 处出现ꎬ表明

存在 Ｎｉ２＋ꎻ８５５􀆰 ５ ｅＶ 的峰为 Ｎｉ３＋ꎮ 图 ３(ｃ)中 ７１２􀆰 ３、
７２３􀆰 ８ ｅＶ 分别代表 Ｆｅ ２ｐ３ / ２、２ｐ１ / ２ꎬ结合能升高表明

存在 Ｆｅ２＋、Ｆｅ３＋ꎻＦｅ２＋ 可参与到􀅰ＯＨ 自由基的产生

中[２６]ꎮ 图 ３(ｄ)中 ５３２􀆰 ００、５３４􀆰 ００ ｅＶ 处分别为 Ｍ—
ＣＯ３、Ｍ—Ｏꎬ对应表面吸附 Ｈ２Ｏ 和—ＯＨꎮ 图 ３( ｅ)
中 ２８８􀆰 ５０、２８６􀆰 ００、２８４􀆰 ８０ ｅＶ 分别为 Ｃ􀪅􀪅Ｏ、Ｃ—Ｏ
和 Ｍ—Ｃ、Ｃ—Ｃ 和 Ｃ—Ｈꎮ 图 ３( ｆ)中ꎬ在 ２００􀆰 １５ ｅＶ
处存在 ２ｐ３ / ２发出的 Ｍ—Ｃｌꎮ

ＦＴ－ＩＲ 光谱[图 ４( ａ)]显示 ＮＦＢ 在 Ｃ—Ｏ 峰

(１ ２４０ ｃｍ－１)与 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 的—ＯＨ 峰形成宽化叠加ꎬ
１ ３８０ ｃｍ－１处为 ＣＯ２－

３ 的反对称伸缩振动ꎬ３ ４５０ ｃｍ－１

处对应层间—ＯＨ 的伸缩振动[２７]ꎮ ＮｉＦｅ － ＬＤＨ 的

—ＯＨ 峰向低频 ３ ４００ ｃｍ－１偏移ꎬ表明两者通过氢键

或静电作用形成了界面连接ꎻ而 ＢＣ 的 Ｃ􀪅􀪅Ｏ 峰强度

减弱ꎬ表明 Ｃ􀪅􀪅Ｏ 与 Ｎｉ２＋ / Ｆｅ３＋发生配位[２８]ꎮ
通过 ＸＲＤ 分析 ＮＦＢ 的晶体结构与复合效应

[图 ４ ( ｂ )]ꎮ 在 ２θ 分 别 为 １１􀆰 ６、 ２３􀆰 ５、 ３５􀆰 ４６、
３７􀆰 ０８、３９􀆰 ０６、４４􀆰 ９９、４６􀆰 ４３、５９􀆰 ９３、６１􀆰 ３４°观察到明

显的(００３)、(１０１)、(０１２)、(０１５)、(０１８)、(１１０)、
(００６)、(０１８)晶面衍射峰ꎬ这些峰都指向 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ
相的存在ꎬ表明 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 是主要晶相ꎮ ＢＣ 在 ２θ
为 ２５°附近呈现典型的非晶碳(００２)衍射峰ꎬＮＦＢ 的

(１１０)晶面峰强度显著增强ꎬ表明 ＢＣ 的限域效应抑

制了 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 纳米片的堆叠ꎬ提高了暴露的活性

晶面比例ꎬ保证了其应用分散性[２９]ꎮ

(ａ)总谱 (ｂ)Ｎｉ ２ｐ (ｃ)Ｆｅ ２ｐ

(ｄ)Ｏ １ｓ (ｅ)Ｃ １ｓ (ｆ)Ｃｌ ２ｐ

图 ３　 ＮＦＢ 的 ＸＰＳ 光谱

􀅰０１１􀅰
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　 　 ＰＬ 光谱表示光的吸收及发射发生在能级之间

的跃迁ꎮ 低 ＰＬ 强度对应光生电子－空穴对的低复

合率ꎮ 图 ４(ｃ)中 ＮＦＢ 表现出最低的谱响应强度ꎬ
证实了光生载流子的有效分离ꎬ表明其具有低光电

子－空穴对复合率ꎬ因此氧化还原的能力高ꎬ即降解

水中 ＮＨ＋
４－Ｎ 具有光催化效率ꎮ

光电流的产生及光催化性能如图 ４(ｄ)所示ꎬ
ＮＦＢ 在光电流的光照下迅速增加ꎬ在光照停止后又

恢复到稳定状态ꎬＮＦＢ 的光电流密度大于 ＮｉＦｅ －
ＬＤＨꎬ光电流的峰值也更高ꎬ表明 ＮＦＢ 能够更有效

地促进光生电子空穴对的分离ꎮ 此外ꎬＥＩＳ 表示电

子的传输过程[图 ４(ｅ)]ꎮ 图中 ＮＦＢ 的 Ｎｙｑｕｉｓｔ ｐｌｏｔ
半圆的半径更小ꎬ即材料的电荷转移电阻越小ꎬ对应

光生电子－空穴对迁移率的提高ꎮ
光催化效率是评估催化性能的关键参数ꎬ用于

查看催化剂的光吸收能力ꎮ 图 ４(ｆ)表明加入 ＮｉＦｅ－
ＬＤＨ 后显著增强了吸收光谱ꎬ复合材料对可见光具

有高响应ꎮ 根据 Ｋｕｂｅｌｋａ－Ｍｕｎｋ 函数式[式(１)]推
导出样品的带隙能量(ＥＣＢ)[图 ５(ａ)]ꎬ并通过 ＸＰＳ
图获得价带能量(ＥＶＢ)[图 ５(ｂ)]ꎬ由式(２)、(３)得
到ꎬＮＦＢ 的 ＥＣＢ为 ０􀆰 ５２ ｅＶꎬＮＦＢ 的 ＥＶＢ为 １􀆰 ０２ ｅＶꎮ

(αｈν) ２ ＝ Ａ(ｈν － Ｅｂｇ) (１)
ＥＣＢ ＝ Ｘ － Ｅｅ － (１ / ２)Ｅｂｇ (２)

ＥＶＢ ＝ Ｅｂｇ － ＥＣＢ (３)

式中ꎬα 为吸收系数ꎬｃｍ－１ꎻｈ 为普朗克常数ꎬｅＶ􀅰ｓꎻν
为光学频率ꎬＨｚꎻＡ 为比例常数ꎻＥｂｇ为禁带宽度ꎬｅＶꎻ
λ 为吸收波长ꎬｎｍꎮ

１—ＮｉＦｅ－ＬＤＨꎻ２—ＮＦＢ
(ａ)ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的傅里叶变换红外光谱

(ｂ)ＮＦＢ 的 Ｘ 射线衍射谱

１—ＮｉＦｅ－ＬＤＨꎻ２—ＮＦＢ
(ｃ)ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的荧光发射光谱

１—ＮＦＢꎻ２—ＮｉＦｅ－ＬＤＨ
(ｄ)ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的瞬态光电流响应

１—ＮｉＦｅ－ＬＤＨꎻ２—ＮＦＢ
(ｅ)ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的电流－时间测试曲线

１—ＮＦＢꎻ２—ＮｉＦｅ－ＬＤＨꎻ３—ＢＣ
(ｆ)ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的紫外－可见漫反射光谱

图 ４　 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的傅里叶变换红外光谱ꎬ
ＮＦＢ 的 Ｘ 射线衍射谱ꎬＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的荧光

发射光谱ꎬＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的瞬态光电流响应ꎬ
ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的电流－时间测试曲线ꎬ
ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＮＦＢ 的紫外－可见漫反射光谱

禁带宽度减小是由于负载 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 过程中引

入了氧空位ꎬ降低了跃迁所需的能量阈值ꎮ 生物炭

负载 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 后ꎬ表面 Ｃ—Ｏ、Ｆｅ—Ｏ 可作为电子

􀅰１１１􀅰
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１—ＮｉＦｅ－ＬＤＨꎻ２—ＮＦＢ
(ａ)ＮＦＢ 和 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 的 Ｚｅｔａ 电位

(ｂ)Ｔａｕｃ 图

(ｃ)莫特－肖特基曲线

图 ５　 ＮＦＢ 和 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 的 Ｚｅｔａ 电位、Ｔａｕｃ 图、
莫特－肖特基曲线

传输通道ꎬ降低电子跃迁的势垒[３０]ꎮ
通过 Ｚｅｔａ 电位测试研究材料表面电荷特性及

分散稳定性ꎮ 图 ５(ａ)中 ＮＦＢ 在 ｐＨ＝ ５~９ 时电位均

为负ꎬ表明材料复合后增强了其表面的负电性ꎮ 当

ｐＨ＝ ７~９ 时ꎬＮＦＢ 的电位绝对值持续增大ꎬ是因为

通过静电排斥抑制了纳米片团聚[２８]ꎬ从而维持高比

表面积和活性位点的暴露[图 ５(ｃ)]ꎮ

２􀆰 ２　 不同条件下去除 ＮＨ＋
４－Ｎ 效率

以 ＮＨ＋
４－Ｎ 作为目标污染物ꎬ考察了 ＢＣ、ＮｉＦｅ－

ＬＤＨ、 ＮＦＢ、 ＢＣ / ＰＭＳ、 ＮｉＦｅ － ＬＤＨ / ＰＭＳ、 ＮＦＢ / ＰＭＳ
(ｐＨ＝ ８)不同材料在可见光下去除 ＮＨ＋

４ －Ｎ 的效率ꎮ
如图 ６( ａ) 所示ꎮ 在 ６０ ｍｉｎ 时ꎬ不同材料的去除

ＮＨ＋
４ － Ｎ 顺序由高到低分别是:ＮＦＢ / ＰＭＳ > ＮＦＢ >

ＬＤＨ / ＰＭＳ>ＢＣ / ＰＭＳ>ＬＤＨ>ＢＣꎮ 其他体系去除率低

的原因分别是 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 带正电的层板与 ＮＨ＋
４ 存

在静电排斥ꎻ未经改性的 ＢＣ 只有物理吸附ꎻＢＣ /
ＰＭＳ、ＮｉＦｅ－ＬＤＨ / ＰＭＳ 体系中 ＰＭＳ 对溶液的快速酸

化ꎬ使得 ＮＨ＋
４－Ｎ 主要以 ＮＨ＋

４ 为主ꎮ
图 ６(ｂ)显示了不同溶液 ｐＨ 下 ＮＦＢ 对 ＮＨ＋

４ －Ｎ
的去除率ꎮ 在酸性条件下对 ＮＨ＋

４ 效果较差ꎮ 当

ｐＨ＝ ８~９ 时ꎬ去除率由 １６􀆰 ７％升至 ９７􀆰 ９％ꎬｐＫａ 决定

了氨氮的主要存在形式ꎬ在碱性条件下ꎬ􀅰ＯＨ 有利

于光催化体系中活性氧(ＲＯＳ)的产生ꎮ 当 ｐＨ ＝ １０
时ꎬ去除率下降ꎬ是由于高浓度的—ＯＨ 被吸附到材

料表面的位点上ꎬＮＨ３ 与位点的结合下降ꎮ
如图 ６(ｃ)所示ꎬ对比了不同比例复合材料在可

见光条件下(ｐＨ ＝ ９)对 ＮＨ＋
４ －Ｎ 的去除率ꎮ 去除率

随着复合比例的增加而增加ꎬ是因为 ＢＣ 与 ＮｉＦｅ－
ＬＤＨ 复合之后微孔结构增多ꎬ提供了更多的吸附

孔径有关ꎮ 双金属氢氧化物材料中的 Ｃｌ－ 吸附于

ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 中的 Ｆｅ 位点ꎬ抑制了金属浸出ꎬ显著提

升其活性ꎮ
如图 ６ ( ｄ) 所示ꎬ随着 ＮＦＢ 投加量的增多ꎬ

ＮＨ＋
４－Ｎ 的去除率呈现上升趋势ꎬ是由于当 ＮＦＢ 用

量较低时ꎬＲＯＳ 的生成受到限制ꎬ增加的量可以在

光照条件下暴露更多的活性位点ꎬ从而产生更多的

ＲＯＳꎬ提高催化活性ꎮ 后续再继续投加 ＮＦＢ 时不再

呈上升趋势ꎬ是因为过量的催化剂会降低溶液的透

光率和造成材料团聚ꎬ从而影响对氨氮的去除率ꎮ
此外ꎬ通过选取以上最佳实验条件(ＮＦＢ １􀆰 ０ ｇ / Ｌꎬ

１—ＢＣꎻ２—ＮｉＦｅ－ＬＤＨꎻ３—ＢＣ / ＰＭＳꎻ
４—ＮｉＦｅ－ＬＤＨ / ＰＭＳꎻ５—ＮＦＢꎻ

６—ＮＦＢ / ＰＭＳ
(ａ)材料种类

１—ｐＨ＝ ３ꎻ２—ｐＨ＝ ４ꎻ３—ｐＨ＝ ５ꎻ
４—ｐＨ＝ ６ꎻ５—ｐＨ＝ ７ꎻ６—ｐＨ＝ １１ꎻ
７—ｐＨ＝ １０ꎻ８—ｐＨ＝ ９ꎻ９—ｐＨ＝ ８

(ｂ)溶液 ｐＨ

１—ＮＦＢ６ꎻ２—ＮＦＢ５ꎻ３—ＮＦＢ４ꎻ
４—ＮＦＢ１ꎻ５—ＮＦＢ２ꎻ６—ＮＦＢ３

(ｃ)不同生物炭与 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 复合比例

􀅰２１１􀅰
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１—０􀆰 ２ ｇ / Ｌꎻ２—０􀆰 ４ ｇ / Ｌꎻ３—０􀆰 ６ ｇ / Ｌꎻ
４—０􀆰 ８ ｇ / Ｌꎻ５—１􀆰 ０ ｇ / Ｌ

(ｄ)投加量对 ＮＦＢ 在可见光下

光催化脱除氨氮的影响

１—ＮＯ－
２ －Ｎꎻ２—ＮＯ－

３ －Ｎ

(ｅ)ＮＯ－
３ －Ｎ、ＮＯ－

２ －Ｎ 浓度

(ｆ)ＮＦＢ 对 Ｎ２ 的转化率

(ＮＦＢ＝ １ ｇ / ＬꎬＮＨ＋
４ －Ｎ＝ ５０ ｍｇ / ＬꎬｐＨ＝ ９ꎬ

ＰＭＳ＝ １ ｍＭꎬ２５℃)

图 ６　 不同材料种类、溶液 ｐＨ、不同生物炭与 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 复合比例、投加量对 ＮＦＢ
在可见光下光催化脱除氨氮的影响、ＮＯ－

３－Ｎ、ＮＯ
－
２－Ｎ 浓度、ＮＦＢ 对 Ｎ２ 的转化率

ＮＨ＋
４－Ｎ ５０ ｍｇ / ＬꎬｐＨ ＝ ９)对 ＮＨ＋

４ －Ｎ 去除过程中的

ＮＯ－
２－Ｎ、ＮＯ－

３ －Ｎ 的含量以及 Ｎ２ 选择性进行测定ꎮ
结果如图 ６(ｅ)所示ꎬ２０ ｍｉｎ 后ꎬ水溶液中 ＮＯ－

３－Ｎ 浓

度逐渐增加并达到平衡(０􀆰 １７ ｍｇ / Ｌ)ꎬＮＯ－
２ －Ｎ(０􀆰 ４１

ｍｇ / Ｌ)ꎮ 根据仪器检测[图 ６( ｆ)]ꎬ推测 ＮＨ＋
４ －Ｎ 有

８９􀆰 ７％转化为 Ｎ２ꎮ
２􀆰 ３　 ＮＦＢ / ＰＭＳ / ｈｖ 体系环境影响性分析

由于氨氮赋存形态和浓度分布存在差异性ꎬ因
此设置了不同初始浓度ꎮ 如图 ７( ａ)、(ｂ)所示ꎬ在
固定 ＮＦＢ 投加量下ꎬ其最大吸附能力受到限制ꎬ但
吸附容量却逐渐增加ꎬ由于高浓度的 ＮＨ＋

４ －Ｎ 与材

料表面之间的浓度差有利于 ＮＨ＋
４ －Ｎ 进入材料内

部ꎮ 通过 ＥＰＲ 分析[图 ８(ａ) ~ (ｃ)]ꎬ表明随着增加

ＮＦＢ 投加量ꎬ􀅰ＯＨ 生成数量增多ꎬ􀅰Ｏ－
２ 数量逐渐减

少ꎬ是由于该电子在转移时迅速在表面形成活性物

质ꎬ与 Ｈ２Ｏ 快速反应生成􀅰ＯＨꎮ此外ꎬｅ－ 与 Ｏ２ 作用

产生􀅰Ｏ－
２ꎮ

式(４) 显示 Ｓ２Ｏ２－
８ 与 ＯＨ－ 反应ꎬ生成 ＳＯ２－

４ 和

ＨＯ－
２ꎬ式(５)生成 ＳＯ２－

４ 、􀅰ＳＯ－
４和􀅰Ｏ－

２ꎮ
Ｓ２Ｏ２－

８ ＋ ２ＯＨ － → ２ＳＯ２－
４ ＋ ＨＯ －

２ ＋ ｈ ＋ (４)

Ｓ２Ｏ２－
８ ＋ ＨＯ －

２ → ＳＯ２－
４ ＋􀅰ＳＯ －

４ ＋ ｈ ＋ ＋􀅰Ｏ －
２ (５)

　 　 式(６)显示􀅰ＳＯ－
４ 与 Ｈ２Ｏ / ＯＨ－ 反应时产生的反

应性较低的􀅰ＯＨꎬ影响对 ＮＨ＋
４－Ｎ 去除率ꎮ

􀅰ＳＯ －
４ ＋ Ｈ２Ｏ / ＯＨ － → ＳＯ２－

４ ＋􀅰ＯＨ ＋ ｈ ＋ (６)

　 　 为研究光生载流子、ＲＯＳ 对 ＮＨ＋
４ －Ｎ 光催化氧

化中的作用ꎬ分别选择 Ｐ－ＢＱ、ＩＰＡ 作为活性氧物种

的屏蔽剂ꎬ以猝灭体系中􀅰Ｏ－
２、􀅰ＯＨꎮＫＢｒＯ３、ＥＤＴＡ－

２Ｎａ 作为电子和 ｈ＋ 的捕获剂ꎮ 由图 ８ ( ｄ) 可知ꎬ
ＥＤＴＡ－２Ｎａ、Ｐ －ＢＱ、ＩＰＡ 对反应过程有抑制过程ꎬ
ＫＢｒＯ３ 则影响很小ꎮ 表明体系产生了 ｈ＋、􀅰Ｏ－

２、

􀅰ＯＨꎬ并参与 ＮＨ＋
４－Ｎ 的催化反应中ꎮ

在天然水和大多数工农业废水中ꎬ常会遇到高

浓度的氯化物、硫酸盐和碳酸盐ꎬ因此本研究选择了

常见的阴阳离子—Ｃｌ－、ＨＣＯ－
３、ＰＯ３－

４ 、ＳＯ２－
４ 、Ｋ＋、Ｎａ＋、

Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋ꎮ 如图 ７ ( ｃ)、 ( ｄ) 所示ꎬ Ｋ＋、 Ｎａ＋、 Ｃｌ－、
ＨＣＯ－

３ 的影响性较小ꎬ在 ６０ ｍｉｎ 时仍能达到 ８０％以

上ꎮ 此外ꎬ有研究认为 Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋相较于 Ｋ＋、Ｎａ＋对

某些官能团有一定的络合能力ꎬ因此占据部分特异

性吸附位点ꎬ导致吸附效率降低ꎮ ＨＣＯ－
３ 可以激活

ＰＭＳ 以产生更多的反应性物质ꎬＮａ＋、Ｋ＋ 对其去除

ＮＨ＋
４－Ｎ 几乎无影响ꎮ
此外ꎬ通过选取以上最佳实验条件(ＮＦＢ １􀆰 ０ ｇ / Ｌꎬ

ＮＨ＋
４ － Ｎ ５０ ｍｇ / Ｌꎬ ｐＨ ＝ ９ꎬ ＰＭＳ ＝ １􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌ) 对

ＮＨ＋
４－Ｎ 去除过程中的 ＮＯ－

３－Ｎ、ＮＯ－
２－Ｎ 含量及 Ｎ２ 选

择性进行了检测ꎮ 如图 ７(ｅ)所示ꎬ２０ ｍｉｎ 后ꎬ水溶液中

ＮＯ－
３ －Ｎ 的浓度逐渐增加并达到平衡(０􀆰 ０９ ｍｇ / Ｌ)ꎬ

并检测到少量 ＮＯ－
２－Ｎ(０􀆰 ２８ ｍｇ / Ｌ)ꎮ 根据仪器检测

[图 ７(ｆ)]ꎬＮＨ＋
４－Ｎ 有 ９６􀆰 ３％转化为 Ｎ２ꎮ

利用准一级动力学方程[式(７)]和准二级动力

学方程[式(８)]对数据进行拟合ꎮ
ｑｔ ＝ ｑｅ[１ － ｅｘｐ( － ｋｌ ｔ)] (７)
ｑｔ ＝ (ｑ２

ｅｋ２ ｔ) / (１ ＋ ｑｅｋ２ ｔ) (８)

式中ꎬｋ１(ｍｉｎ－１)为准一级速率常数ꎻｋ２[ｇ / (ｍｇ􀅰ｍｉｎ)]
为准二级速率常数ꎻｑｅ(ｍｇ / ｇ)、ｑｔ(ｍｇ / ｇ)分别是吸

附平衡时和 ｔ(ｍｉｎ)时刻的吸附量ꎮ
利用 Ｌａｎｇｍｕｉｒ[式(９)]和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ[式(１０)]

模型对实验数据进行拟合ꎮ
ｑｅ ＝ (ＫＬｑｍＣｅ) / (１ ＋ ＫＬＣｅ) (９)

ｑｅ ＝ ＫＦＣ１ / ｎ
ｅ (１０)

　 　 去除 ＮＨ＋
４－Ｎ 符合准二级动力学模型和 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ

模型[图 ８(ｅ)、(ｆ)]ꎬ由于复合材料表面有丰富的含

􀅰３１１􀅰
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１—１５０ ｍｇ / Ｌꎻ２—１００ ｍｇ / Ｌꎻ３—５０ ｍｇ / Ｌꎻ
４—３０ ｍｇ / Ｌꎻ５—１０ ｍｇ / Ｌ

(ａ)不同初始 ＮＨ＋
４ 浓度

１—１０􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ２—０􀆰 １ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ
３—０􀆰 ５ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ４—１􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ
５—３􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ６—５􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌ

(ｂ)ＰＭＳ 浓度

１—ＰＯ３－
４ ꎻ２—ＳＯ２－

４ ꎻ３—ＨＣＯ－
３ ꎻ４—Ｃｌ－

(ｃ)阴离子对可见光下 ＮＦＢ 光催化

脱除氨氮的影响

１—Ｃａ２＋ꎻ２—Ｍｇ２＋ꎻ３—Ｋ＋ꎻ４—Ｎａ＋

(ｄ)阳离子对可见光下 ＮＦＢ 光催化

脱除氨氮的影响

１—ＮＯ－
２ ꎻ２—ＮＯ－

３

(ｅ)ＮＯ－
３ －Ｎ、ＮＯ－

２ －Ｎ 浓度

(ｆ)ＮＦＢ 对 Ｎ２ 的转化率

(ＮＦＢ＝ １ ｇ / ＬꎬＮＨ＋
４ －Ｎ＝ ５０ ｍｇ / ＬꎬｐＨ＝ ８ꎬ

ＰＭＳ＝ １ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ２５℃)

图 ７　 去除 ＮＨ＋
４－Ｎ 的机理分析

１—０ ｍｉｎꎻ２—１０ ｍｉｎꎻ３—２０ ｍｉｎ

(ａ)􀅰Ｏ－
２

１—０ ｍｉｎꎻ２—１０ ｍｉｎꎻ３—２０ ｍｉｎ
(ｂ)􀅰ＯＨ

１—０ ｍｉｎꎻ２—１０ ｍｉｎꎻ３—２０ ｍｉｎ

(ｃ)ｈ＋

１—ＥＤＴＡ－２Ｎａꎻ２—ＩＰＡꎻ３—Ｐ－ＢＱꎻ
４—ＫＢｒＯ３ꎻ５—Ｎｏｎｅ

(ｄ)屏蔽实验

１—准一级动力学ꎻ２—准二级动力学

(ｅ)动力学拟合

１—Ｌａｎｇｍｉｕｒꎻ２—Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ
( ｆ)等温吸附动力学拟合

图 ８　 ＮＦＢ 在室温下的 ＥＰＲ 谱图

氧官能团、高比表面积和添加的 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ 促进了

材料表面的电荷转移有关ꎮ ＮＦＢ / ＰＭＳ / ｈｖ 高级体系

可以通过产生不同种类自由基(􀅰ＯＨ、􀅰Ｏ－
２、ｈ

＋)来去

除 ＮＨ＋
４－Ｎꎮ

２􀆰 ４　 ＮＦＢ 的可重复性和稳定性

循环经济性和稳定性是评价 ＮＦＢ 复合材料的

经济效益两个关键指标ꎮ 在相同的实验条件下ꎬ循
环测试 ５ 次结果仍能达到 ８２􀆰 １０％[图 ９(ａ)]ꎮ 图 ９

􀅰４１１􀅰
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(ｃ)的循环磁滞回线也证实了材料的稳定性与持久

性ꎮ 为避免在实际应用过程中产生二次污染ꎬ图 ９
(ｂ)为检测 ＮＦＢ 在水中的 Ｎｉ、Ｆｅ 的浸出浓度ꎬ结果

均低于国标上限ꎮ 此外ꎬ为验证实际水环境中 ＮＦＢ
对 ＮＨ＋

４ －Ｎ 的去除效果ꎬ对采集的水样在最优条件

下进行处理[图 ９(ｄ)]ꎬ在 ６０ ｍｉｎ 时去除率基本在

(ａ)ＮＦＢ 对氨光催化去除的循环测试

(ｂ)ＮＦＢ 的磁化滞后曲线

１—Ｎｉꎻ２—Ｆｅ
(ｃ)ＮＦＢ 对氨氮光催化过程中金属离子释放量

随接触时间的变化规律

１—湖泊ꎻ２—地下水ꎻ３—河流ꎻ４—人工围塘

(ｄ)ＮＦＢ 在可见光下对不同类型废水氨氮的光催化去除效果

(ＮＦＢ＝ １ ｇ / ＬꎬＮＨ＋
４ －Ｎ＝ ５０ ｍｇ / ＬꎬｐＨ＝ ９ꎬＰＭＳ＝ １ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ２５℃)

图 ９　 ＮＦＢ 对氨光催化去除的循环测试、
磁化滞后曲线、金属离子释放量随接触时间的

变化规律及光催化去除效果

９８％以上ꎬ之所以没有更为优异的结果ꎬ是因为实际

水环境中存在有机物、无机离子等的干扰ꎮ
２􀆰 ５　 ＮＦＢ / ＰＭＳ / ｈｖ 去除 ＮＨ＋

４－Ｎ 机理

结合以上表征与去除特性分析ꎬＮＦＢ / ＰＭＳ 体系

对 ＮＨ＋
４－Ｎ 的去除机理主要可以归纳为 ４ 类ꎮ 首先

是物理吸附(孔隙填充、静电引力、氢键作用)ꎬＮＦＢ
具有较大的比表面积ꎬ孔隙结构以微孔和介孔为主ꎬ
孔隙为吸附氨氮提供场所ꎻＮＦＢ 表面—ＯＨ、Ｃ􀪅􀪅Ｏ
为负电ꎬ带正电的 ＮＨ＋

４ 吸引在材料表面ꎻ含氧官能

团—ＯＨ 能够增强材料的亲水性ꎬ使 ＮＦＢ 分散在水

环境中增加与污染物的接触面积ꎮ 其次是光催化作

用ꎬＮｉＦｅ－ＬＤＨ 与 ＢＣ 复合生成的 ＮＦＢ 能够使光生

载流子发生有效分离ꎬ活性自由基􀅰Ｏ－
２、􀅰ＯＨ 增多ꎬ

ＮＦＢ 对于 Ｎ２ 的选择性效果也更佳ꎮ
加入 ＰＭＳ 后发生高级氧化反应ꎬＮＦＢ 中的􀅰ＯＨ

将 ＮＨ＋
４转化为􀅰ＮＨ２ꎬ􀅰ＮＨ２ 发生重组生成联氨ꎬ与

ＰＭＳ 反应后转化为 Ｎ２ꎮ 以上 ２ 个过程有少量 ＮＯＸ

生成ꎮ 最后是其他类型(离子交换、官能团反应)ꎬ
Ｎｉ２＋、Ｆｅ３＋与 ＮＨ＋

４ 发生离子交换ꎻＮＦＢ 表面官能团

Ｃ􀪅􀪅Ｏ、Ｎｉ / Ｆｅ—Ｏ 与 ＮＨ＋
４ 发生配位作用ꎻ此外ꎬＣ—

Ｏ、Ｎｉ—Ｏ、Ｆｅ—Ｏ 官能团降低电子跃迁势ꎬＮｉ２＋ / Ｆｅ３＋

氧化还原加速电荷转移效率ꎬ机理图如图 １０ 所示ꎮ

图 １０　 ＮＦＢ / ＰＭＳ / ｈｖ 体系去除 ＮＨ＋
４－Ｎ 的机理

３　 结论

本研究基于高原湖泊水环境氨氮污染特征ꎬ制
备合成了 ＮｉＦｅ－ＬＤＨ＠ ＢＣ(ＮＦＢ)环境功能材料ꎬ实
验研究表明该材料可用于高效去除高原湖泊水环境

中的氨氮ꎮ 本研究采用开发的 ＮＦＢ / ＰＭＳ 工艺对氨

氮进行光催化氧化处理ꎬ在自然光照下、ＮＦＢ 投加

量为 １􀆰 ０ ｇ / Ｌ 时ꎬ ６０ ｍｉｎ ＮＨ＋
４ － Ｎ 的 去 除 率 为

９８􀆰 ２％ꎬＮ２ 的选择性超过 ９６􀆰 ３％ꎮ 更重要的是ꎬＮＦＢ
中的低价态 Ｎｉ、Ｆｅ 可以抑制 ＲＯＳ 过度氧化 ＮＨ＋

４－Ｎꎬ
提高 Ｎ２ 选择性ꎮ 将其与高级氧化剂 ＰＭＳ 联合使

􀅰５１１􀅰
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用ꎬ可在不需要能源等工艺下也能够高效去除氨氮ꎬ
与传统方式相比ꎬ该去除方式具有更高效、更低能耗

且操作简便的优势ꎮ 此外ꎬ由于 ＮＦＢ 具有磁性ꎬ易
于从水中回收ꎮ 本研究为高原湖泊水环境氨氮污染

原位修复技术奠定了理论基础ꎬ对高原湖泊水环境

ＮＨ＋
４－Ｎ 污染修复和湖泊富营养化污染防治具有重

要意义ꎮ
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