
高选择性去除水中的高氯酸盐——非常规氢键和疏水空腔的作用机制
敖键 a , 卜令君 a,* , 伍洋涛 a , 罗金明 b , 周石庆 a,*
a State Key Laboratory of Pollution Control and Resource Reuse, School of Environment, Nanjing University, Nanjing 210023, China
b Research Center for Environmental Nanotechnology (ReCENT), Nanjing University, Nanjing 210023, China

摘要

鉴于全球对饮用水中高氯酸盐含量的严格限制，从地表水中选择性去除高氯酸盐（ClO4
−）已成为一项迫

切需求。本文通过阳离子表面活性剂与蒙脱石的相互作用，将N+‒C‒H氢键供体锚定在疏水空腔中，以
优先结合高氯酸盐。所制备的吸附剂对常见竞争性阴离子（包括SO4

2−、NO3
−、PO4

3−、HCO3
−和卤素阴离

子）表现出高选择性。通过批量实验，证实了该吸附剂具有高吸附容量、快速吸附动力学特性和优异的再
生能力（20次循环后去除率≥ 80%）。通过验证，非常规的CH…O氢键被证实为高氯酸盐吸附的主要驱
动力，其键能（约为80 kcal·mol−1）高于传统键能。阴离子的去除效率遵循霍夫迈斯特序列，这表明了由
阳离子表面活性剂尾基团形成的疏水空腔的重要性。这些疏水空腔保护了C‒H键，使其免受低水合能
阴离子（如高氯酸盐）的相互作用。此外，固定床柱试验表明，约2900床体积的进料流（约500 μg·L−1）可
被处理至70 μg·L−1以下，富集系数为10.3。总体而言，基于疏水作用诱导的氢键机制，可以合成一系列
低成本吸附剂，并应用于高氯酸盐的高选择性去除。

© 2025 THE AUTHORS. Published by Elsevier LTD on behalf of Chinese Academy of Engineering and Higher 
Education Press Limited Company. This is an open access article under the CC BY license 

(http://creativecommons.org/licenses/by/4.0/).

1. 引言

高氯酸盐（ClO4
−）是水环境中一种典型的含氧阴离

子污染物，具有较高的健康风险[1‒3]。通过饮用水摄入

ClO4
−会抑制甲状腺对碘的吸收进而对人体健康构成威胁，

这已被证实是多种甲状腺疾病的原因[4‒6]。根据流行病学

研究[7‒8]，我国甲状腺结节的发病率已从 20.9%上升至

50.4%，这在一定程度上可归因于饮水中的ClO4
−。人为活

动，包括烟花爆竹、炸药和火箭燃料的生产，是ClO4
−的

主要来源，这使得地表水的污染难以避免[9‒10]。ClO4
−在

全球范围内存在，其浓度范围为 0~400 μg·L−1 [3]。数据

显示，美国超过10万人居住在饮用水存在ClO4
−相关健康

问题的地区[11]。因此，美国是最早考虑ClO4
−污染和风

险控制，并在饮用水中设定 15 μg·L−1阈值的国家之一

[12]。我国则于 2022年将饮用水中ClO4
−的允许限值设定

为70 μg·L−1 [13]。Zhang等[14]及Zhang等[15]最近的一项

调查显示，我国中南地区和新疆中部地区是ClO4
−污染的风

险热点区域，地表水中ClO4
−的最大浓度达到117 μg·L−1。

因此，从受污染的水源中去除ClO4
−以达到饮用水限值是

一个重要问题。

对于ClO4
−浓度达每升毫克至克的废水，据报道，阴

离子交换和生物修复是潜在的技术手段；然而，这些技术

在饮用水领域的应用效果不佳，因为它们成本高且效率低

[16‒17]。在传统的饮用水处理技术中，Pincus 等[18]报
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道，吸附是一种去除含氧阴离子（如ClO4
−）的有吸引力

的选择，因为它具有去除效率高、操作便捷和可循环再生

的优势。然而，ClO4
−的浓度远低于水源中背景含氧阴离

子（如 SO4
2−、NO3

−或 HCO3
−）的浓度，这些阴离子与

ClO4
−具有相似的化学结构，并显著竞争吸附位点[19‒21]。

传统的吸附剂（如活性炭、黏土或沸石）在去除水源水中

的ClO4
−方面表现不佳，因为可用的吸附位点会立即被竞

争的含氧阴离子占据并达到饱和[22‒25]。因此，开发在

水中有良好选择性和亲和力的 ClO4
−特异性吸附剂是必

要的。

由于ClO4
−与共存的含氧阴离子在分子拓扑结构和几

何形状上相似，因此需要利用它们在静电相互作用、表

面络合、空间位阻或路易斯酸/碱硬度等方面的化学行为

差异来制备ClO4
−特异性吸附剂[26‒29]。在先前的研究中

[30‒31]，研究人员合成了各种金属有机框架材料和分子

印迹聚合物作为针对ClO4
−的空间选择性吸附剂。尽管这

些新型吸附剂在去除ClO4
−方面表现出高效性，但它们的

大规模制造和工程应用仍需进一步探索[32]。值得注意的

是，一些研究报道了阳离子表面活性剂改性的吸附剂能

够选择性吸附ClO4
−，而非SO4

2−、NO3
−和HCO3

− [33‒35]。

通常，这些选择性被归因于疏水效应，因为ClO4
−具有较

低的水合能，而阳离子表面活性剂的长碳链具有疏水性

[36‒38]。然而，关于原始吸附剂与阳离子表面活性剂之

间的相互作用，以及阳离子表面活性剂与ClO4
−之间的相

互作用，仍存在诸多不确定性。例如，阳离子表面活性

剂（也称为长链季铵），可能作为氢键供体与吸附剂或

ClO4
−形成非常规的CH…O键[39‒41]，这在以往的研究中

通常被忽视。此外，阳离子表面活性剂与吸附剂相互作

用产生的空间位阻效应可能在ClO4
−去除中发挥重要作用

[42‒43]。为了更好地促进ClO4
−的选择性去除，需要阐明

其相互作用机制。

因此，本研究选择十六烷基三甲基溴化铵（CTAB）

和氯化十六烷基吡啶（CPC）作为阳离子表面活性剂，蒙

脱石（MMT）作为原始吸附剂，以综合研究ClO4
−的选择

性吸附。本文通过实验、密度泛函理论（DFT）计算和最

先进的表征技术，研究了静电吸引、氢键作用和疏水相互

作用对ClO4
−去除的影响。此外，本文还评估了阳离子表

面活性剂改性蒙脱石在工程应用中的潜力。

2. 材料与方法

2.1. 材料

CTAB、CPC、N,N-二甲基十六胺（DMHA）、乙基三

甲基碘化铵（ETY）、粉末活性炭（PAC）、高岭土以及纯

度大于或等于 98%的高氯酸钠单水合物均购自阿拉丁公

司，蒙脱石（1318-93-0）购自麦克林公司。

2.2. 阳离子表面活性剂改性蒙脱石的合成

将预先溶解的蒙脱石（4 g）和阳离子表面活性剂（2 g，

约为蒙脱石阳离子交换容量的10倍）溶解于500 mL去离

子水中。在室温下搅拌24 h后，通过离心收集沉淀物，并

用去离子水洗涤5次。最后，将固体在60 ℃下干燥24 h，

粉碎并筛分，以获得粒径为75~150 μm的改性蒙脱石。

2.3. 高氯酸盐的吸附实验

将NaClO4粉末溶解于去离子水中，以制备NaClO4储

备溶液（浓度为1000 mg·L−1）。通过稀释该储备溶液，制

备不同初始浓度的NaClO4溶液。向实际水样中手动添加

设定浓度的NaClO4，以评估材料的实际处理能力。为了

分析溶液pH值的影响，实验以500 μg·L−1的NaClO4初始

浓度进行。首先通过添加 0.1 mol·L−1的HCl将溶液的 pH

值调节至 2，然后添加 0.1 mol·L−1的NaOH以达到所需的

初始pH值。

在预定时间结束后，通过离心和过滤分离固相和液

相，并将液相通过聚醚砜注射式滤器（0.22 μm）过滤，

以进行离子色谱测定。所有实验数据均为 3次重复实验

的平均值。相关吸附建模和热力学计算见附录 A 中的

文本S1。

2.4. 固定床柱吸附实验

为了探索改性蒙脱石对去除ClO4
−的实际意义，本研

究进行了快速小规模柱试验（RSSCT）。色谱柱的设计和

实验程序详见附录A中的文本S2。ClO4
−的初始浓度控制

在500 μg·L−1，该浓度高于实际污染水体中ClO4
−的浓度。

一旦RSSCT中的固定床柱完全被ClO4
−饱和吸附，则通过

调节溶液 pH值并使用 0.1 mol·L−1的NaOH作为洗脱剂进

行再生处理，该洗脱剂以与穿透实验相反的方向通过固定

床柱。固定床柱的计算见附录A中的文本S3。

2.5. 表征与分析方法

材料的表征和分析方法见附录A中的文本S4。

2.6. 密度泛函理论计算

所有计算均基于密度泛函理论，并使用Gaussian 16

（Gaussian 股份有限公司，美国）、Multiwfn [44]和 VMD 

1.9.3（美国伊利诺伊大学厄巴纳-香槟分校）软件进行。

详细信息见附录A中的文本S5。
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3. 结果与讨论

3.1. ClO4
−的选择性吸附

本研究首先进行了批量实验，通过五种吸附剂（即

CTAB-MMT、CPC-MMT、MMT、PAC和高岭土）从去离

子水中去除ClO4
−（浓度为100 mg·L−1）[图1（a）及附录A

中的图S1]。如图所示，使用MMT的对照实验组显示出微

乎其微的ClO4
−去除能力，而其他四组实验中ClO4

−的浓度随

时间急剧下降。我们采用拟二级动力学模型拟合吸附动力学

数据以定量比较吸附速率，其中CTAB-MMT、CPC-MMT、

PAC 和高岭土的二级吸附速率常数分别为 0.0306 min−1、

0.0153 min−1、 0.0030 min−1 和 0.0112 min−1 （附录 A 中的

表S1）。上述数据证实，阳离子表面活性剂改性MMT的

ClO4
−吸附速率比其他样品快，表明其促进ClO4

−扩散到活

性吸附位点的能力更强。随后我们绘制了CTAB-MMT、

CPC-MMT、PAC和高岭土在25 ℃下的吸附等温线，并在

图1（b）中进行了比较。如图1（b）和附录A中的图S2所

示，Langmuir模型更适合描述这些吸附剂对ClO4
−的吸附，

表明其呈现为单分子层吸附。此外，我们计算得出25 ℃下

CTAB-MMT、CPC-MMT、PAC和高岭土对ClO4
−的理论吸附

容量（qm）分别为48.32 mg·g−1、39.54 mg·g−1、23.25 mg·g−1
和37.41 mg·g−1（附录A中的表S2）。与PAC和高岭土相比，

阳离子表面活性剂改性MMT对ClO4
−的吸附容量更大，这

归因于阳离子表面活性剂的参与，而具体机制尚不确定。

在相似条件下测试的所有吸附剂中，CTAB/CPC-MMT排

名靠前（附录A中的表S3）；此外，原材料成本低和合成

工艺简单的优势，使其成为一种极具前景的吸附剂。

此外，为了研究上述吸附剂对含氧阴离子的抗干扰能

力，本研究以湘江水源水作为背景水体。典型阴离子（包

括SO4
2−、Cl−、NO3

−、PO4
3−、HCO3

−、F−和Br−）的详细浓

度列于附录A的表S4中。如图 1（c）所示，PAC和高岭

土几乎不能从水源水中去除ClO4
−（低于15%），尽管它们

在去离子水中的去除效率很高，这表明它们对ClO4
−去除

的选择性较差。对于CTAB-MMT和CPC-MMT，阴离子

的存在略微抑制了ClO4
−的吸附，但它们仍能从水源水中

去除 100%的ClO4
−（初始浓度为 500 μg L−1）。结果表明，

CTAB-MMT和CPC-MMT对ClO4
−的选择性明显高于PAC

和高岭土。为了进一步确认阳离子表面活性剂改性蒙脱石

对ClO4
−的选择性和亲和力，我们进行了使用单一和混合

含氧阴离子溶液的吸附实验。如图 1（d）以及附录A中

的图S3和图S4所示，CTAB/CPC-MMT对ClO4
−单一溶液

具有最高的亲和力，对ClO4
−混合溶液也表现出令人满意

的选择性，目标阴离子的选择性系数（βt）值为3~35。

3.2. ClO4
−的选择性吸附机制

3.2.1. 静电吸引的作用

本研究进一步阐明了阳离子表面活性剂提升材料对

ClO4
−亲和力和选择性的作用机制。静电吸引是吸附剂对

含氧阴离子最常见的吸附机理。当溶液pH值高于等电点

时，吸附剂的表面电荷为负，反之则带正电。如附录A中

的图 S5和图 S6所示，CTAB-MMT、CPC-MMT、PAC和

高岭土的等电点分别为 5.23、5.67、4.76 和 7.55。随后，

我们在 2.0~11.0的 pH范围内研究了溶液 pH对ClO4
−去除

的影响。如图2（c）~（d）所示，仅当pH值低于其等电

点时，PAC和高岭土才能去除ClO4
−，表明ClO4

−主要通过

静电吸引去除。这也解释了图 1（c）中所示的现象，即

PAC和高岭土对水源水中ClO4
−的选择性较差。如图2（a）~

（b）所示，尽管静电吸引在ClO4
−去除中起一定作用（pH

为2.0~5.0），但CTAB/CPC-MMT在pH值高于其等电点时

仍能保持较高的ClO4
−去除效率。因此，需要进一步研究

以确定ClO4
−的主要吸附机理，此机理似乎不依赖于pH值

（pH为5.0~11.0）。在先前使用阳离子表面活性剂改性的吸

附剂去除ClO4
−的研究中，将材料的吸附性能归因于其疏

水性[34‒35]。Gibb等[45]通过直接量热法和光谱法证实了

ClO4
−可结合于疏水凹面。尽管如此，他们也指出疏水相

互作用较弱，可能不是ClO4
−去除的主要驱动力。

3.2.2. ClO4
−中的非常规氢键相互作用（CH···O）

部分研究表明，疏水相互作用和氢键的协同作用，可

以实现对含氧阴离子的高亲和力和选择性结合[39,46]。由于

含氧阴离子的常规氢键以NH…O或OH…O的形式存在，研

究人员通常忽视了非常规CH…O的潜在作用，即将ClO4
−与

阳离子表面活性剂的头部基团相关联[图3（a）]。最近，非

常规C‒H氢键（N+‒C‒H氢键）已被探索并证明能与包括

ClO4
−在内的含氧阴离子相互作用，其中，Samanta等[46]合

成了具有Csp3‒H键的三足有机笼，以从有机溶剂/水中选择

性去除ClO4
−。这些研究启发了我们探究在阳离子表面活性

剂改性吸附剂去除ClO4
−时，非常规CH…O的作用。

为了确认季铵盐中C‒H键作为氢键供体的可行性，我

们首先绘制了CTAB和CPC的分子静电势图，如图3（b）

和附录A中的图S7（a）所示。CTAB/CPC头部基团中的

碳原子是电子最缺乏的部位，具有高度极化的特征，这表

明它们是CTAB和CPC分子中最有可能作为氢键供体的部

位。随后我们绘制了相互作用区域指示图，以揭示ClO4
−

与 CTAB/CPC 之间的分子间相互作用。如图 3（c）和

图 S7（b）所示，在 CTAB/CPC 头部基团中的氢原子与
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图1. （a）CTAB-MMT、CPC-MMT、MMT、PAC和高岭土对ClO4
−的吸附动力学（ClO4

−浓度= 100 mg·L−1，吸附剂用量= 0.4 g·L−1）；（b）CTAB-MMT、
CPC-MMT、MMT和 PAC对ClO4

−的吸附等温线（ClO4
−浓度= 100 mg·L−1，吸附剂用量= 0.4 g·L−1）；（c）水源水对ClO4

−去除的影响（ClO4
−浓度= 

500 μg·L−1，吸附剂用量= 0.1 g·L−1）；（d）CTAB-MMT从单一和混合溶液中对各种含氧阴离子的去除效果（阴离子浓度= 10 mg·L−1，吸附剂用量= 0.4 g·L−1）。

图2. 初始 pH值（2.0~11.0）对CTAB-MMP（a）、CPC-MMT（b）、PAC（c）和高岭土（d）去除ClO4
−的影响。实验条件：ClO4

−浓度= 500 μg·L−1，

吸附剂量= 0.04 g·L−1。pHzpc:零电荷点的pH值。
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ClO4
−中的氧原子之间存在显著的吸引力（即氢键），而

CTAB/CPC中的其他原子则无法与ClO4
−相互作用。这些结

果表明，季铵氮（N+）对与其相连碳原子的缺电子特性有

显著影响。为了验证季铵氮的作用，我们选择了与CTAB

具有相同碳链的DMHA作为对照试剂。如图3（d）所示，

我们计算得出CTAB-ClO4
−、CPC-ClO4

−和DMHA-ClO4
−的

相互作用能分别为 78.21 kcal·mol−1、76.80 kcal·mol−1 和

4.33 kcal·mol−1。这些结果凸显了季铵氮基团的重要性，并

表明叔胺连接的甲基与ClO4
−之间的相互作用太弱，无法

形成稳定的氢键。然后，我们以CH3NH2和CH3OH作为典

型的氢键供体，计算了常规氢键的键能，分别为

6.80 kcal·mol−1和10.42 kcal·mol−1。由此证实，与季铵氮相

邻的C‒H键对ClO4
−表现出强烈的亲和力和选择性。与相对

较弱的疏水相互作用相比，非常规氢键可能是ClO4
−去除的主

要驱动力。CTAB中受N+影响的极性C‒H键比CPC中的多，

这可能是CTAB-MMT的吸附性能优于CPC-MMT的原因。

图 3. （a）使用阳离子表面活性剂改性蒙脱石选择性吸附 ClO4
−的示意图；（b）在 B3LYP-D3/6-31G(d,p)理论水平下计算的 CTAB 分子静电势图；

（c）ClO4
−与CTAB之间弱相互作用的直观表示（λ2：电子密度Hessian的第二特征值，ρ：电子密度，vdW：范德华相互作用）；（d）ClO4

−与CTAB、
CPC、DMHA、CH3NH2和CH3OH之间弱相互作用的能量。
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3.2.3. 疏水空腔在保护氢键中的作用

尽管已证实CTAB/CPC与ClO4
−之间的氢键是ClO4

−去除

的主要驱动力，但仅凭CTAB/CPC无法去除ClO4
−（附录A

中的图S8）。由于所用CTAB/CPC的浓度远低于其临界胶

束浓度，CTAB/CPC分子在水溶液中处于游离状态，并暴

露于大量H2O分子中。H2O分子（55.5 mol·L−1）对氢键结

合位点的竞争极大地抑制了 CTAB/CPC 单独去除 ClO4
−

（μmol·L−1级别）的效果。因此，在去除ClO4
−时，必须保

护氢键结合位点免受水的影响。在此，我们以CTAB-MMT

为例，探讨其吸附机理。如图3（a）所示，CTAB的头部

基团（亲水区域）通过氢键结合到MMT表面的含氧基团上

（详细讨论见下一节）。CTAB的长链尾部（疏水区域）相互

作用形成疏水空腔，仅允许水合能较低的含氧阴离子进入。

因此，ClO4
−可以进入疏水空腔并与被保护的非常规C‒H键

结合。为了证实这一情况，我们使用 CTAB-MMT 去除

SO4
2−、Cl−、NO3

−、I−、PF6
−和BF4

−。如图4（a）所示，各种

阴离子的去除效率由高到低依次为ClO4
−、PF6

−、BF4
−、I−、

NO3
−、Cl−和 SO4

2−，这与霍夫迈斯特序列的顺序一致

[47‒49]。这表明阴离子越疏水，CTAB-MMT的去除效率

越高。

然后，我们比较了使用DMHA-MMT和ETY-MMT去

除ClO4
−的效率，其中DMHA具有与CTAB相同的疏水基

团，ETY具有与CTAB相同的亲水基团。如图4（b）所示，

两组均未观察到 ClO4
−的去除，这进一步证实了 CTAB-

MMT对ClO4
−的有效去除归因于疏水基团和亲水基团的协

同作用。总体而言，CTAB-MMT去除ClO4
−，其亲和力和

选择性归因于疏水空腔，而吸附能力则依赖于氢键作用。

3.3. 制备吸附剂的特性表征

由于阳离子表面活性剂改性蒙脱石对ClO4
−的选择性

吸附机制已得到阐明，我们对CTAB-MMT和CPC-MMT

进行了表征。通过透射电子显微镜（TEM；附录A中的

图S9）和扫描电子显微镜（SEM；附录A中的图S10）图

像，可以清晰地观察到蒙脱石的层状多孔结构。如附录A

中的图S11所示，密集且丰富的CTAB/CPC分子均匀分散

在蒙脱石表面。此外，附录A中的图 S12所示接触角的

增加表明，经CTAB/CPC改性后，蒙脱石的疏水性增强。

附录A中的图 S13所示的热重（TG）分析表明，改性蒙

脱石中观察到的质量损失很可能是由于表面季铵盐的热分

解所致。此外，本研究还进行了X射线衍射（XRD）分

析，当 CTAB 和 CPC 插层时，特征峰分别从 6.8°移动到

1.8°和1.5°（附录A中的图S14）。这种移动表明层间距显著

扩大，从1.46 nm分别增加到4.7 nm和5.1 nm（附录A中的

图S14），这与CTAB和CPC的双链长度相吻合[50‒51]。这

证实了图3（a）中提出的CTAB/CPC排列方式。

MMT是一种含水铝硅酸盐，其表面暴露出大量的Si‒O

和Al‒O键，这些键可作为氢键受体。CTAB/CPC作为氢

键供体的潜力已得到验证；因此，本文对CTAB/CPC与

MMT 的相互作用进行了研究。图 5（a）展示了 CTAB、

CTAB-MMT、CPC 和 CPC-MMT 的傅里叶变换红外光谱

（FT-IR）。CTAB和CPC在 3029.10 cm−1和 3009.04 cm−1处

的振动带归因于季铵基团的伸缩振动。当CTAB/CPC与

MMT 结合时，观察到明显的蓝移现象，峰位分别为

3050.07 cm−1和 3046.89 cm−1，表明CTAB/CPC与MMT之

间形成了氢键。为了进一步证实氢键的存在，我们对

CTAB、CTAB-MMT、CPC 和 CPC-MMT 进行了 1H 核磁

共振（1H NMR）分析。如图 5（b）所示，CTAB和CPC

头部基团中质子的信号峰分别位于3.49和7.14，且发生了

显著位移，∆δ值分别为 1.19和 1.37，这证实了CH…O氢

键的形成。

3.4. 通过CTAB/CPC-MMT从实际水体中去除ClO4
−

为评估CTAB/CPC-MMT的再生能力，本研究以我国

湘江地表水为背景水体，进行了循环吸附实验。如图6（a）

图 4. （a）CTAB/CPC-MMT 对各种阴离子的去除率；（b）ETY-MMT、DMHA-MMT 和 CTAB-MMT 对 ClO4
−的去除率。实验条件：阴离子浓度= 

10 mg·L−1，吸附剂用量= 0.4 g·L−1。
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和附录 A 中的图 S15（a）所示，在初始 ClO4
−浓度为

500 μg·L−1 的情况下，20 次循环后 ClO4
−去除率保持在

80.7%/75.8% 的水平。此外，CTAB/CPC-MMT 表现出较

高的循环稳定性，20 次循环再生后的质量损失为 8.5%/

9.2%。以CTAB-MMT为例，其SEM图像和FT-IR光谱与

初始结果一致（附录A中的图S16和图S17）。结果表明，

CTAB/CPC-MMT 在工程应用中长期使用时具有良好的

可重复使用性。为进一步评估其在实际应用场景中的潜

力，我们进行了固定床柱实验，柱参数列于附录A中的

表S5。如图 6（b）所示，在初始ClO4
−浓度为 500 μg·L−1

的情况下，可有效处理2900倍床体积（BV）的溶液，使

其达到饮用水允许限值（CTAB-MMT: 70 μg·L−1）以下，

ClO4
−的饱和吸附容量（qf）估计值为13.34 mg·g−1 [附录A

中的图 6（b）和表S6]，此时BV值为 6500。此外，我们

还进行了固定床柱的再生处理，如图 6（b）中的插图所

示。在20 BV时达到高脱附效率，呈现尖锐脱附峰。通过

330 BV 的 NaOH 洗脱液（0.1 mol·L−1）几乎完全脱附

ClO4
−，富集系数为10.3。CPC-MMT的吸附和脱附特性曲

线与 CTAB-MMT 相似[附录 A 图 S15（b）]。总体而言，

CTAB/CPC-MMT具有优异的吸附和再生能力，这使其成

为饮用水处理领域中有前景的吸附剂。

4. 结论

综上所述，我们验证了阳离子表面活性剂改性蒙脱石

对ClO4
−的亲和力和选择性，以及其高吸附容量和快速吸

附的动力学特征。其宽泛的工作pH值范围和等电点排除

了静电吸引作用在ClO4
−吸附中的主导作用。密度泛函理

论计算表明，季铵基团附近的C‒H可以作为氢键供体，

形成非常规的CH…O氢键，这些氢键的键能远高于常规

氢键。阴离子去除效率遵循霍夫迈斯特序列，短链季铵盐

对ClO4
−的去除效果不佳，这证明了疏水相互作用与非常

规CH…O氢键具有协同作用，即疏水空腔保护了非常规

氢键，使其能够选择性地与ClO4
−相互作用。我们还通过

固定床柱实验展示了CTAB/CPC-MMT在实际场景中的应

用潜力。

目前，众多研究聚焦于含氧阴离子的选择性吸附，这

已成为饮用水处理领域的新兴需求，涉及吸附剂的设计、

图 6. （a）CTAB-MMT对ClO4
−的再生吸附（20次循环），包括CTAB-MMT同时发生的质量损失（ClO4

−浓度= 500 μg·L−1，吸附剂量= 0.1 g·L−1）；

（b）CTAB-MMT填充柱上ClO4
−的穿透曲线（ClO4

−浓度= 500 μg·L−1），其中子图展示了在饱和CTAB-MMT中使用 0.1 mol·L−1 NaOH硫脲洗脱液对

ClO4
−的脱附。BV：床体积。

图5. （a）CTAB、CTAB-MMT、CPC和CPC-MMT中N+‒C‒H键的红外光谱峰；（b）CTAB、CPC、CTAB-MMT和CPC-MMT的 1H核磁共振波谱中

的N+‒C‒H峰。δ：化学位移。
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筛选和评估。选择性吸附最常用的机制包括空间位阻作

用、表面络合以及软硬酸碱原理，这些机制引领了最先进

材料的制备。本研究旨在通过在疏水空腔中锚定非常规的

CH…O 氢键，制备用于吸附 ClO4
−的低成本选择性吸附

剂，且这些吸附剂可大规模制备和使用。除ClO4
−外，所

制备的吸附剂，在选择性及对其他低水合能含氧阴离子

（如HCrO4
−、HSeO3

−等）的亲和力方面也表现出令人满意

的性能。总体而言，根据本研究所提出的机制，我们可以

将分子设计融入到吸附剂中以实现清洁水处理。
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