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传统臭氧化与微气泡臭氧化技术对废水中诺氟沙
星的去除性能
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摘　要　传统臭氧氧化技术 (CB/O3)在废水中去除抗生素的性能较差，而微气泡臭氧化技术 (MB/O3)因其气泡小、上
升速度慢等特点可强化对抗生素的去除性能。该研究主要从诺氟沙星 (norfloxacin，NOF)去除率、总有机碳 (total
organic carbon，TOC)去除率、UV254 去除率、pH、液相臭氧浓度、臭氧利用率等指标探究了 CB/O3 与 MB/O3 技术在
NOF废水中的去除性能，并对 2种技术的紫外-可见吸收光谱、三维荧光光谱、一级反应动力学拟合进行了分析，最后
对 MB/O3 的实验条件进行了优化。结果表明，MB/O3 较 CB/O3 的 NOF、TOC、UV254 去除率和臭氧利用率均有显著提
高，分别提高了 7.49%、22.56%、64.08% 和 20.04%；最佳实验条件为：NOF质量浓度 50 mg·L−1(体积 10L)；臭氧投加
量 12 mg·min−1；臭氧气体流速 300 mL·min−1。以上研究结果对MB/O3 技术在工程应用上可提供数据支撑。
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抗生素作为新型污染物，累积于环境，引发全球关注。为了积极应对并有效管理这些新兴的环境威胁，
我国根据《新污染物治理行动方案》的明确要求，由生态环境部等相关部门牵头，发布了一份涵盖多种重点
管控新污染物的清单。在清单中，抗生素类污染物，如诺氟沙星 (norfloxacin，NOF)被广泛应用于畜牧业、
动物水产养殖和人类医学领域[1-2]，被明确列入其中。NOF作为一种氟喹诺酮类 (fluoroquinolones，FQs)抗
生素。与其他抗生素相比，FQs存在时间更持久，容易在环境中进行累积[3]，给人类和生态环境带来潜在的
负面影响[4-5]。因此，对于抗生素去除来减少水体污染是至关重要的。目前抗生素的处理主要有生物技术[6]、
物理技术[7] 和高级氧化技术[8]。生物法中的生物降解法、生物接触氧化法、厌氧生物法等，由于抗生素主要
为大分子生物难降解有机物，能够被生物利用部分较少，导致处理效率较低。物理法中的混凝沉淀法由于需
要投加絮凝剂，容易产生二次污染，膜分离法中的膜成本高、寿命短、易污染、且对水样预处理要求高。而
臭氧氧化技术被认为是一种成熟的技术，具有无二次污染、操作简单、反应效率高和成本低的优势。

臭氧氧化技术降解有机污染物是运用了臭氧的强氧化还原电位和较强的反应性。臭氧 (ozone，O3)分为
两种作用机理：一是可以直接与有机污染物发生氧化反应；二是 O3 在水溶液中可由链式反应分解产生活性
氧物质[9](reactive oxygen species，ROS)，如·OH、1O2、·O2

−等，·OH具有强氧化性 (E0 = 2.80 eV)和非选择
性的特点[10]，可以与溶液中大多数抗生素药物发生快速反应[11]。但是，传统的臭氧氧化技术 (coarse bubble
ozone oxidation technology，CB/O3)存在去除效率和矿化效率低等问题。为了提高去除性能，胡晋博[12] 采用
现有 O3-O3/UV工艺处理污水中微量有机污染物安赛蜜、布洛芬和磺胺二甲嘧啶，其最终去除率分别为
78.2%、58.4% 和 87.3%。但 O3-O3/UV体系中并未完全去除这些污染物，存在初期投资及运行费用较高、
后期需要维护臭氧利用率低等问题[5]。微气泡 (micro bubble，MB，直径小于 100 μm)技术的研究为单独臭
氧化过程的不足提供了解决办法，可更高效地利用 O3。MB不同于传统气泡 (coarse bubble，CB)，MB表面
张力会引起较高的内部压力，使得 O3 溶解在水中，导致 MB收缩和塌陷[13]。MB的界面面积更大，MB在
水中具有较低的瑞利数[14]，导致 MB在水中缓慢上升。因此，与 CB相比，MB在水中停留时间更长，提高
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了气相中的 O3 向液相有效转移，这大大增加了抗生素与臭氧微气泡产生的 ROS反应的可能性[15-16]。为此，
通过实验优化来提高臭氧氧化技术去除性能具有非常重要的意义。

本研究利用微气泡发生器，使其产生更多细腻的微小气泡，提高了气体溶解效率，进而影响抗生素的去
除性能。通过研究 NOF去除率、总有机碳 (total organic carbon，TOC)去除率、波长在 254 nm的紫外
(ultraviolet in wavelength of 254 nm，UV254)去除率、溶液 pH、液相臭氧浓度、臭氧利用率等指标，对比了
CB/O3 技术和微气泡臭氧氧化技术 (micro bubble ozone oxidation technology，MB/O3)对 NOF去除性能。通
过紫外-可见吸收光谱 (UV-Vis)和三维荧光光谱 (3D EEMs)对 2种技术进行了分析，并探究了 MB/O3 体系
工艺参数 (臭氧投加量、臭氧气体流量和初始 NOF浓度)对其 NOF去除性能的影响，最后对 2种技术的一
级反应动力学进行了模拟。本研究分析了喹诺酮类抗生素 NOF在 MB/O3 体系中的降解性能及其影响，可为
预测其他喹诺酮类抗生素降解过程中的相似行为及效果提供参考依据，进而为制定合适且高效的最优降解方
案提供数据支持。 

1    材料与方法
 

1.1    实验材料

NOF，购自上海麦克林生化科技有限公司。碘化钾 (KI)、硫代硫酸钠 (Na2S2O3)和磷酸二氢钠
(NaH2PO4)，购自天津市永大化学试剂有限公司。靛蓝二磺酸钠 (C16H8N2Na2O8S2)，购自上海易恩化学技术
有限公司。甲醇 (CH3OH)、乙腈 (CH3CN)，购自赛孚瑞化工邯郸有限公司。三乙胺 (C6H15N)，购自上海麦
克林生化科技股份有限公司。磷酸 (H3PO4)，购自天津市大茂化学试剂厂。浓硫酸 (H2SO4)，购自上海易恩化
学技术有限公司。所用 H2SO4 为优级纯，CH3OH、CH3CN、C6H15N和 H3PO4 为色谱纯，其余试剂均为分
析纯，且未经二次处理。 

1.2    实验原理

MB的产生基于水力旋转剪切微气泡发生装置的工作原理，该装置通过内部旋转元件产生强大的剪切力
作用于流经的水流。这种剪切力破坏了水流中的分子平衡，促使溶解在水中的气体达到局部过饱和状态。随
后，在剪切力和湍流效应的共同作用下，过饱和的气体分子聚集成微小的气泡核，并随着湍流的进一步作用

而不断分裂和细化，最终形成大量均匀分布的微气
泡。这一过程有效地提高了气体在水中的分散度和
传质效率。

如图 1所示，CB与 MB相比[17]：1) MB的
气泡体积小，受到的水的浮力小，进而导致其上升
速度慢，能在水中停留更长的时间；2) MB的气体
与液体接触面积大，增加了与 NOF的接触反应机
会；3) MB气体溶解速率快；4) MB的界面电位
高；5) MB能产生更多的·OH。 

1.3    实验步骤

实验体系如图 2所示，实验所用臭氧是由氧气瓶中的氧气通入臭氧发生器 (MTS-CFG-20A)产生 O3，
再经气体流量计流入 CB/O3 或 MB/O3 体系。在 CB/O3 体系中，臭氧直接通入反应器，再由普通曝气器进行
曝气反应。在 MB/O3 体系中，臭氧先经过微气泡发生器，再通入反应器。由于反应器中的溶液会在反应器
与微气泡发生器之间循环，微气泡发生器产生的微气泡会随着循环进入反应器中，进一步增加了接触时间。
2种体系的反应器流出的废气用 KI溶液收集。进水和进气均采用下进上出式，NOF废水是由 NOF与纯净
水 (RO)组成的模拟废水。实验条件：NOF质量浓度 50 mg·L−1(体积 10 L)，臭氧投加量 12 mg·min−1，臭氧
气体流速 300 mL·min−1，反应时间 90 min。为确保实验数据的可靠性，每组实验至少进行 2次平行实验。 

1.4    分析方法

水样中 NOF的浓度通过高效液相色谱仪 (Waters e2695，Waters，美国)测定，高效液相色谱仪配备
C18色谱柱 (4.6 mm×250 mm，5.0 μm)和紫外检测器 (UV/Vis 2 489)，紫外检测波长为 278 nm。流动相由
色谱纯乙腈，25 mmol·L−1 磷酸溶液和三乙胺组成，磷酸溶液用三乙胺调节 pH=3，乙腈与磷酸溶液的体积

 

图 1    传统气泡与微气泡臭氧技术示意图

Fig. 1    Schematic diagram of traditional bubble and
microbubble ozone technology
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按 1∶4的比例混合。流速为 1 mL·min−1，进样体积为 5 μL。以 NOF不同浓度为横坐标，其浓度所测的峰面
积为纵坐标。相关系数 R2 = 0.999 2。

本实验中 CB/O3 和 MB/O3 水样的紫外-可见光谱通过紫外-可见分光光度计 (TU-1810, Pu-Analysis, 中
国)测定，扫描范围为 190~600 nm，波长间隔 1 nm。CB/O3 和 MB/O3 水样的三维荧光光谱通过荧光分光光
度计 (F-7 000，Hitachi，日本)测定。在室温下，用荧光分光光度计表征了荧光激发发射矩阵光谱。通过在
200~400 nm(步长 5 nm)的激发波长和 250~560 nm(步长 5 nm)的发射波长下扫描来获取 EEM光谱。激发
和发射的狭缝宽度为 5 nm。扫描速度 12 000 nm·min−1，以 Milli-Q超纯水为参比扣除拉曼散射，采用
drEEM工具箱中扣除散射命令去除瑞利散射。水样的 pH用 PHS-3C型 pH计测定。 

1.5    实验计算

TOC采用有机碳测定分析仪 (日本岛津仪器有限公司，TOC-VCPN)测定，根据式 (1)计算；气相臭氧
浓度采用碘量法测定[18]，液相臭氧浓度用靛蓝法[19] 在紫外波长为 610 nm处测定，臭氧浓度根据式 (2)计
算；臭氧利用率根据式 (3)计算；反应动力学常数根据式 (4)计算。

CTOC =CTC−CIC (1)

式中：CTOC 为水样中总有机碳浓度，mg·L−1；CTC 为水样中总碳浓度，mg·L−1；CIC 水样中无机碳浓度，
mg·L−1。

ρ =
(A0−At) M×1 000

εbV水样
(2)

式中：ρ为液相臭氧质量浓度，g·L−1；A0 为初始时刻水样的吸光度；At 为 t时刻水样的吸光度；M为臭氧的
摩尔质量，48 g·mol−1，ε为摩尔吸收光度，20 400 L·(mol·cm)−1；b为比色皿厚度，cm；V水样为水样体积，
mL。

η =

(
1− LO3 −GO3

T0

)
×100% (3)

式中：η为臭氧利用率，%；T0 为臭氧投加总量，mg；LO3 为液相中臭氧总量，mg；GO3 为气相臭氧逸散总
量，mg。

ln
(
C0

Ct

)
= ket (4)

式中：C0 为 NOF或 TOC的初始浓度，mg·L−1；Ct 为 t时刻 NOF或者 TOC的浓度，mg·L−1；ke 为反应动
力学常数，min−1；t为反应时间，min。 

 

图 2    实验系统

Fig. 2    Experimental system
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2    结果与讨论
 

2.1    CB/O3 与 MB/O3 体系的 NOF 去除性能

由图 3(a)~(c)中可看出，CB/O3 和 MB/O3 体系均能有效降解 NOF，对 TOC和 UV254 均有不同去除效

果。在 30  min时，MB/O3 体系中 NOF去除率高达 95.24%，而 CB/O3 体系中 NOF的去除率仅有

47.66%；在 90 min时，MB/O3 体系中 TOC去除率可达 32.57%，为 CB/O3 体系的 3.44倍。对比 2个体

系，MB/O3 体现更高效的去除性能，实现了 NOF的完全去除。若 CB/O3 体系要达到或接近 100% 的去除

率，理论上需要更长的反应时间。虽然在 CB/O3 体系中可通过氧化作用破坏 NOF的分子结构，但其对中间

产物氧化降解作用较弱，并未能有效地进一步矿化为 CO2 和 H2O。在 30 min时，CB/O3 和 MB/O3 体系中

UV254 去除率分别为 5.81% 和 81.31%。在 MB/O3 和 CB/O3 体系中，含 C＝C和 C＝O双键的芳香族化合物

不能完全被去除，这可能是由于体系中间产物具有更高的稳定性和复杂性。90 min时 MB/O3 体系中

UV254 去除率是 CB/O3 体系 UV254 去除率的 3.36倍，这一结果与之前关于 2个体系 TOC去除率的比较结果

是一致的，即 MB/O3 体系对 TOC的去除率约为 CB/O3 体系 TOC去除率的 3.44倍。在对比 CB/O3 与

MB/O3 体系时，MB/O3 体系在 NOF去除率、TOC去除率以及 UV254 去除率方面效果更佳。这是由于 O3 通

过微气泡发生器产生微小气泡，可促进 O3 分解为更多的活性氧物质，提高了气-液传质效率[20-21]，从而实现

对 NOF及其中间产物的高效降解。

图 3(d)反映了MB/O3 和 CB/O3 体系降解 NOF过程中 pH的变化。2个体系的 pH随反应时间的增长而

下降，CB/O3 氧化过程 pH下降速度比 MB/O3 缓慢。在 CB/O3 中，50 min前 pH由 7.68快速下降到 6.55，
而在剩余 40  min内 pH的变化并不大，这与 CB/O3 体系中后 40  min  TOC去除率变化较小有关。在
 

图 3    CB/O3 与 MB/O3 体系的 NOF 去除性能

Fig. 3    Performance of CB/O3 and MB/O3 systems on NOF removal
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MB/O3 体系中，60 min前 pH由 7.75迅速下降到最小值 5.29，pH发生下降可能是在 O3 及 ROS氧化降解
NOF过程中生成小分子酸性物质。而 60 min后，pH由 5.29上升到 5.45。pH呈现略微上升趋势，这可能
是由体系中累积的小分子酸性物质被氧化引起的。对比 NOF降解率、TOC去除率和 UV254 去除率可以看
出，MB/O3 比 CB/O3 体系降解 NOF的氧化能力更强和矿化效果更佳，MB/O3 体系中产生了更多的·OH和
其他活性氧物质。此外，在 CB/O3 和 MB/O3 体系中，观察到 pH的变化趋势，这一变化间接证明了
MB/O3 体系相较于 CB/O3 体系具有更高的矿化效果。 

2.2    CB/O3 与 MB/O3 体系的紫外-可见吸收光谱

测定了 CB/O3 和 MB/O3 体系降解过程紫外-可见吸收光谱，如图 4所示。在 UV-Vis光谱中，有 3个条
带：分别为 218、257~281和 320~340 nm处的双波段[22]。218 nm处的特征吸收峰是由于 NOF结构中含有
2个双键的共轭体系不饱和键 π-π*跃迁。257~281 nm处的特征吸收峰归因于芳香环的 π-π*跃迁。320~
340 nm处的双波段是因为喹诺酮类抗生素上的 N原子 n→π* 的电子跃迁[23-24]。当水样被照射时，在
MB/O3 和 CB/O3 体系中三处波段的吸光度都呈现出降低状态，尤其是 MB/O3 体系中的 257~281 nm和
320~340 nm处的双波段的特征吸收峰，说明在反应过程中 NOF结构上的生色基团被氧化。从图 4(b)看出
在 MB/O3 降解过程中，320~340 nm处双波段的吸光度比 257~281 nm处的吸光度下降的快，表示哌嗪环比
芳香环更容易发生氧化反应。图 4中的 218 nm和 320~340 nm处的峰在反应过程中分别发生了蓝移和红移
现象。218 nm处的吸收峰向短波方向移动可能是由于氧化过程中共轭体系的不饱和键被破坏。在降解过程中
哌嗪环会氧化变为含有羰基或醛基的物质，可能会导致 320~340 nm处发生红移。
 
 

图 4    CB/O3 与 MB/O3 体系的紫外-可见吸收光谱

Fig. 4    UV Visible Absorption Spectroscopy of CB/O3 and MB/O3 systems
 
 

2.3    CB/O3 与 MB/O3 体系的臭氧利用率

液相臭氧的浓度变化和臭氧利用率如图 5所示。不同体系下，液相臭氧浓度随时间变化而增加。在 90
min时，CB/O3 和 MB/O3 体系中液相臭氧质量浓度分别为 0.148 1和 2.59 1 mg·L−1，臭氧利用率分别为

93.02% 和 72.98%。在 CB/O3 体系中，各时段液相臭氧浓度均最低。这可能是由于进气方式和气-液传质效

率低导致 O3 还没来得及与 NOF发生反应就逸出水环境中。相较于 CB/O3 体系，MB/O3 体系中液相臭氧浓

度更高，这可能归因于微气泡溶解速率高和气-液传质效率高的特性导致臭氧更快速溶解于液相中。尽管液相

浓度有所提升，但约有 93.02% 的 O3 被有效利用于 NOF的降解过程中。MB/O3 体系臭氧利用率是

CB/O3 体系的 1.27倍，高出 20.04%。高利用率不仅减少了臭氧的浪费，还说明在相同处理量下，MB/O3 体

系可能需要更少的臭氧投加量，从而降低了运行成本并减少了潜在的二次污染风险。这可能与微气泡的特点

有关，微气泡的气泡尺寸小于 100 μm，界面面积大，可以提高臭氧传质系数，从而提高液相中臭氧浓度，更

多的臭氧被用来参与氧化反应。这个结果与 ZHENG等[25] 得出的结论相似，在微气泡臭氧化和大气泡臭氧化

处理湿纺丙烯酸纤维废水过程中，前者的平均臭氧利用效率是后者的 1.5倍。 
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2.4    CB/O3 与 MB/O3 体系的三维荧光光谱

在紫外光的激发下，NOF的分子展现出独特的光学特性。这归因于 NOF分子内部存在着强烈的共轭效

应，这种效应使得分子在受到紫外光照时，可以以荧光的形式表现[26]。因此，3D EEMs结果可以在一定程度

上反映 NOF的降解和矿化能力。在上述实验条件下，对 CB/O3 和 MB/O3 降解过程测定各时段 NOF的 3D
EEMs变化，进一步探究 MB/O3 体系的高效性。CB/O3 和 MB/O3 体系中各时段所对应的 3D EEMs如
图 6所示。使用三维荧光光谱仪鉴定出 2种主要组分，所对应的荧光峰分别为 Ex/Em=250~300 nm/420~
480 nm和 Ex/Em=300~325 nm/430~460 nm。这与 WEN等[27] 研究结果一致，NOF溶液主要包括 2个荧光

峰。根据 WEN等的结果，这 2个荧光峰为类腐殖酸物质。在 CB/O3 和 MB/O3 中，NOF各时段水样在被可

 

图 5    不同体系下的液相臭氧浓度与臭氧利用率

Fig. 5    Liquid phase ozone concentration and ozone utilization efficiency of different systems
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见光照射下 2个荧光峰强度有所降低，表明 NOF的浓度有所降低。尤其是 MB/O3 工艺，60 min时已经观
察不到 2个荧光峰，这与之前 2个体系的 NOF去除率所得结果一致。这进一步证实了 MB/O3 对 NOF的有
效降解，并且去除能力强于 CB/O3 工艺。 

2.5    微气泡臭氧化体系工艺参数对 NOF 去除性能的影响

1）臭氧投加量对 NOF去除的影响。在初始 NOF质量浓度 50 mg·L−1、臭氧气体流速 300 mL·min−1 和
反应时间 90 min的实验条件下，将臭氧投加量进行调整，分别设置为 10、12和 15 mg·min−1，探究在
MB/O3 反应体系中臭氧投加量的不同对于 NOF去除率影响。TOC作为评价水质有机污染物的指标。进一步
研究了 NOF降解过程中不同浓度臭氧投加量的影响。在 MB/O3 体系中 NOF去除率和 TOC去除率随时间
的变化如图 7所示。从图 7中可得出，在 40~50 min时，在不同臭氧投加量下 NOF均可以达到完全被去除
的效果，且差异并不明显。10、12和 15  mg·min−1 条件下的 TOC去除率分别为 25.48%、32.57% 和
28.19%。当臭氧投加量从 10 mg·min−1 增加为 12 mg·min−1 时，TOC的去除率提高了 7.09%。这是因为臭氧
投加量的增加使得用于发生反应的臭氧总量也得到了增加，氧化了溶液中更多的含碳有机污染物。当臭氧投
加量从 12 mg·min−1 增至 15 mg·min−1 时，TOC去除率反而从 32.57% 降至 28.19%。增加臭氧投加量并未
使 TOC去除率更高，这可能是因为体系中活性氧化物质与多余的臭氧发生反应，并没有过多的臭氧或自由
基作用于 NOF。
 
 

图 7    不同臭氧投加量对 NOF 和 TOC 去除性能的影响

Fig. 7    Effects of different ozone dosages on NOF and TOC removal performance
 

2）臭氧气体流量对 NOF去除的影响。在初始 NOF质量浓度 50 mg·L−1、臭氧投加量 12 mg·min−1 和反

应时间 90 min的实验条件下，将臭氧气体流速进行调整，分别设置为 100、300和 500 mL·min−1，探究在

 

图 6    不同体系下的三维荧光光谱

Fig. 6    Three dimensional fluorescence spectra of different systems
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MB/O3 反应体系中臭氧气体流量的不同对于去除 NOF和矿化的影响。在 MB/O3 体系中 NOF去除率和
TOC去除率随时间的变化如图 8所示。从图 8中可得出，在 40~50 min时，不同臭氧气体流量下 NOF均可
以达到完全去除的效果。当仅改变气体流量时，在 15 min时，NOF去除率分别为 37.52%、55.04% 和
65.58%。TOC去除率随臭氧气体流量的增加先呈增加趋势后出现降低现象。在不同气体流量条件下，
90 min时，TOC去除率分别为 22.13%、32.57% 和 25.98%。当气体流量 100 mL·min−1 时，TOC去除率比
气体流量为 300 mL·min−1 低 10.44%。这可能是由于气体流量较小导致进入反应器中的进气速率不足，无法
和 NOF快速发生反应。适当提高气体流速能有效提高进气速率，从而导致微气泡臭氧分布更加均匀。当气
体流量 500 mL·min−1 时，TOC去除率比 300 mL·min−1 低 6.59%。过多提高气体流量会使微气泡粒径变大，
从而对微气泡效果产生负面影响。因此，当气体流量 300 mL·min−1 时，TOC去除率和 NOF去除率均效果
最佳。
 
 

图 8    不同臭氧气体流量对 NOF 和 TOC 去除性能的影响

Fig. 8    Effects of different ozone gas flow rates on NOF and TOC removal performance
 

3）初始 NOF质量浓度对 NOF去除的影响。在臭氧投加量 12  mg·min−1、臭氧气体流速 300
mL·min−1、反应时间 90 min和不同初始 NOF质量浓度的实验条件下，将初始 NOF质量浓度进行调整，分
别设置为 25、50和 100 mg·L−1，探究在 MB/O3 反应体系中初始 NOF质量浓度的不同对于 NOF去除率和
NOF矿化效果的影响。在 MB/O3 体系中 NOF去除率和 TOC矿化率随时间的变化如图 9所示。由图 9可
见，随着初始质量浓度的增加完全降解 NOF所需要的时间随之变长。在 3种不同初始 NOF质量浓度条件
下，对NOF完全去除需要的时间分别为 30、40和 70 min。在反应进行到 50 min时，对初始质量浓度为 25 mg·L−1

 

图 9    不同初始 NOF 质量浓度对 NOF 和 TOC 去除性能的影响

Fig. 9    Effects of different initial NOF mass concentrations on NOF and TOC removal performance
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的 TOC去除率已经达到 32.52%。但在之后的 40 min，TOC去除率呈现一个稳定趋势。这可能说明在
50 min之后，体系中的含碳有机污染物浓度已达到最低浓度无法进一步被降解。初始质量浓度 50 mg·L−1 和
100 mg·L−1 的 TOC去除率分别为 32.57% 和 26.26%。尽管在初始质量浓度 25 mg·L−1 条件下呈现出最佳的
降解情况，但当初始质量浓度为 50 mg·L−1 时，仍能够取得较好的 TOC去除率，而进一步增加初始质量浓
度后 TOC去除率呈现显著下降趋势。 

2.6    一级动力学模拟

在 MB/O3 体系中对 NOF去除率和 TOC去除率进行一级反应动力学模拟，如图 10所示。伪一级动力
学模型精确地模拟 NOF在 CB/O3 和 MB/O3 体系下 NOF和 TOC的去除过程，这一模型的适用性通过高相
关系数 R²得以验证，充分表明了模拟结果与实际数据之间的高度一致性。CB/O3 和 MB/O3 体系的反应动力
学常数分别为 0.100 6和 0.026 5 min−1，MB/O3 约为 CB/O3 体系反应动力学常数的 4倍。MB/O3 体系的
TOC反应动力学常数为 0.004 9 min−1，为 CB/O3 体系的 4倍。这非常直观地揭示与 CB/O3 体系相比，
MB/O3 体系在加速 NOF降解和矿化的优越性。MB/O3 体系的高效降解和矿化能力得益于其微气泡结构。微
气泡不仅增加了气-液接触面积，促进了臭氧向液相中的传质效率，从而在局部区域内形成了高浓度的臭氧环
境。此外，微气泡的破裂过程还伴随着强烈的剪切力和湍流效应，这些物理作用进一步促进了臭氧与
NOF的直接反应，以及臭氧分解产生 ROS的链式反应。因此，MB/O3 体系显著提高了降解速率和矿化
能力。
 
 

图 10    不同体系下的 NOF 和 TOC 的一级动力学

Fig. 10    First order kinetics of NOF and TOC of different systems
 
 

3    结论

1) MB/O3 体系相较于 CB/O3 体系，NOF去除率、TOC去除率和 UV254 去除率均有显著提高。而且

MB/O3 体系中 pH下降速度更快。由 UV-Vis和 3D EEMs光谱可知，MB/O3 体系在特征吸收峰或主要荧光

峰处呈现显著地下降趋势。

2)在臭氧投加量为 12 mg·min−1、臭氧气体流速为 300 mL·min−1、初始 NOF质量浓度为 50 mg·L−1 的

最佳实验条件下，NOF去除率和 TOC去除率分别为 100% 和 32.52%。

3) MB/O3 体系的反应动力学常数和 TOC反应动力学常数约为 CB/O3 体系的 4倍。MB/O3 体系中具有

独特的微气泡效应，不仅可提高臭氧的利用率，还可增强体系中氧化性物种的浓度和活性，从而实现了对

NOF的高效去除和矿化。
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Performance of conventional bubble ozonation and microbubble ozonation on
norfloxacin removal from wastewater
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*Corresponding author, E-mail: liuchun@hebust.edu.cn

Abstract    Conventional bubble oxidation technology (CB/O3) has a poor performance on removing antibiotic
from wastewater, while microbubble ozonation technology (MB/O3) can strengthen its performance on antibiotic
removal due to its properties of small bubbles, slow rise rate, etc.. In this study, the performances of CB/O3 and
MB/O3 technologies on NOF removal from wastewater were investigated mainly in terms of norfloxacin (NOF)
removal,  TOC removal,  UV254  removal,  pH,  liquid  phase  ozone  concentration,  and  ozone  utilization.  And  the
UV-visible absorption spectra, three-dimensional fluorescence spectra, and first-order reaction kinetic fitting for
both techniques were also analyzed. Finally, the experimental conditions for MB/O3 technology were optimized.
The  results  showed  that  MB/O3  technology  had  a  significant  improvement  in  NOF,  TOC,  UV254  removal  and
ozone utilization over the CB/O3 technology by 7.49%, 22.56%, 64.08% and 20.04%, respectively. The optimal
experimental  conditions  were  following:  NOF  wastewater  concentration  of  50  mg·L−1  (volume  10L);  ozone
dosage of 12 mg·min−1 and ozone gas flow rate of 300 mL·min−1. The above findings can provide a data support
for MB/O3 technology in engineering applications.
Keywords    ozone; microbubbles; norfloxacin; the performance on removal; optimization of conditions
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