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摘　 要　 以盐酸羟胺 / 过氧化氢(HA / H2 O2 )作为研究体系,考察其对于磺胺噻唑(STZ)的降解效能。 文章考察了 HA 初始浓

度、H2 O2 初始浓度、STZ 初始浓度、pH、天然有机物( NOM)、阴离子( SO2-
4 、Cl- 和 NO-

3 )对 STZ 降解的影响。 结果表明:在 pH
值= 3. 0 的条件下,HA / H2 O2 体系对 STZ 具有高效的降解效果,当 HA 的物质的量浓度由 2

 

mmol / L 增加到 10
 

mmol / L 时,对
STZ 的去除率从 56. 06%增加到 85. 26%;当 H2 O2 的物质的量浓度从 2

 

mmol / L 增加到 10
 

mmol / L 时,对 STZ 的去除率从

58. 96%增加到 85. 26%,当 STZ 的物质的量浓度从 2
 

μmol / L 增加到 10
 

μmol / L 时,对 STZ 的去除率从 98. 72% 降低到

71. 86%。 随着 pH 的增大,STZ 的去除率逐渐降低,在 pH 值>7 的条件下对 STZ 的去除率可以忽略不计。 向反应体系中分别

投加 5
 

mmol / L 的 SO2-
4 和 5

 

mmol / L 的 NO-
3 都可以有效促进 STZ 的降解,而 5

 

mmol / L 的 Cl-则会抑制 STZ 的降解。 当向体系

中投加小于 5
 

mg / L 的 NOM 则对 STZ 的降解的影响可以忽略不计。 测定了体系中共有 17 种降解产物,并推测 STZ 通过取代

反应、羟基化反应等方式逐步被降解。 通过明亮发光杆菌发光值变化分析降解过程中溶液毒性的变化,测定发现 STZ 降解过

程中急性毒性不高。 实际水体试验结果表明,HA / H2 O2 系统对二级出水中的荧光类物质具有较好的降解效果。
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Abstract　 Hydroxylamine
 

hydrochloride / peroxide
 

(HA / H2 O2 )
 

was
 

employed
 

as
 

the
 

research
 

system
 

to
 

examine
 

the
 

mechanism
 

and
 

efficiency
 

of
 

sulfathazole
 

(STZ).
 

The
 

effects
 

of
 

initial
 

concentrations
 

of
 

HA,
 

H2 O2 ,
 

STZ,
 

pH,
 

natural
 

organic
 

matter
 

( NOM),
 

and
 

anions
 

(SO2-
4 ,

 

Cl-
 

and
 

NO-
3 )

 

on
 

degradation
 

of
 

STZ
 

were
 

examined.
 

The
 

results
 

indicated
 

that
 

under
 

pH
 

value = 3. 0
 

conditions,
 

the
 

HA / H2 O2
 system

 

exhibited
 

efficient
 

degradation
 

of
 

STZ.
 

When
 

the
 

concentration
 

of
 

HA
 

increased
 

from
 

2
 

mmol / L
 

to
 

10
 

mmol / L,
 

the
 

removal
 

efficiency
 

of
 

STZ
 

increased
 

from
 

56. 06%
 

to
 

85. 26%.
 

Similarly,
 

increasing
 

the
 

concentration
 

of
 

H2 O2
 from

 

2
 

mmol / L
 

to
 

10
 

mmol / L
 

resulted
 

in
 

an
 

increase
 

in
 

STZ
 

removal
 

efficiency
 

from
 

58. 96%
 

to
 

85. 26%.
 

However,
 

when
 

the
 

concentration
 

of
 

STZ
 

increased
 

—59—



from
 

2
 

μmol / L
 

to
 

10
 

μmol / L,
 

the
 

removal
 

efficiency
 

decreased
 

from
 

98. 72%
 

to
 

71. 86%.
 

With
 

increasing
 

pH,
 

the
 

removal
 

rate
 

of
 

STZ
 

gradually
 

decreased,
 

and
 

the
 

removal
 

rate
 

of
 

STZ
 

could
 

be
 

neglected
 

under
 

conditions
 

of
 

pH>7.
 

The
 

addition
 

of
 

5
 

mmol / L
 

of
 

SO2-
4

 

and
 

5
 

mmol / L
 

of
 

NO-
3

 to
 

the
 

reaction
 

system
 

effectively
 

promoted
 

the
 

degradation
 

of
 

STZ,
 

while
 

5
 

mmol / L
 

of
 

Cl-
 

inhibited
 

STZ
 

degradation.
 

The
 

impact
 

of
 

NOM
 

at
 

concentrations
 

less
 

than
 

5
 

mg / L
 

on
 

STZ
 

degradation
 

could
 

be
 

ignored.
 

Seventeen
 

degradation
 

products
 

were
 

identified
 

in
 

the
 

system,
 

suggesting
 

that
 

STZ
 

was
 

gradually
 

degraded
 

through
 

substitution
 

reactions,
 

hydroxylation
 

reactions,
 

and
 

other
 

pathways.
 

Analysis
 

of
 

changes
 

in
 

solution
 

toxicity
 

during
 

the
 

degradation
 

process
 

using
 

bioluminescent
 

bacteria
 

luminescence
 

values
 

showed
 

that
 

the
 

acute
 

toxicity
 

during
 

STZ
 

degradation
 

was
 

not
 

high.
 

Actual
 

water
 

body
 

experiments
 

demonstrated
 

that
 

the
 

HA / H2 O2
 system

 

has
 

a
 

good
 

degradation
 

effect
 

on
 

fluorescent
 

substances
 

in
 

secondary
 

effluent.
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抗生素帮助人类解决了许多问题,在人类、动物

和植物疾病等许多领域发挥着至关重要的作

用[1-2] 。 磺胺噻唑( STZ) 是一类广谱抗生素[3] ,它
被广泛应用在医疗、水产和畜牧养殖等方面[4] 。 但

是由于 STZ 在自然环境水体中不易被生物降解,在
地表水体中的检出率较高,部分地区地表水其质量

浓度可达 1
 

μg / L 以上[5-6] 。 水体中 STZ 能够摧毁

细菌和真核细胞的 DNA,导致水体中的微生物对其

产生抗性[7] ,进而危及人类的用水安全。 此外 STZ
具有复杂的结构和较高的抗菌性能,传统的水处理

工艺难以对其进行有效去除[2] 。 目前主要的处理

方法包括光催化、膜分离、化学氧化和吸附法[8-10] 。
·OH 具有非选择性的高氧化能力(E0 = 2. 8

 

V),可
以有效氧化顽固性污染物,成本低廉,得到了广泛的

应用[11-13] 。 盐酸羟胺(HA)是一种广泛使用的还原

剂和抗氧化剂[14] ,它有一个可电离的羟基片段,可
以进行电子转移或氢原子提取。 之前的研究[15-16]

结果表明,它可以加速 Fe( II) / Fe( III)氧化还原循

环,从而在 Fenton 系统或 Fe( II) / 过氧硫酸盐系统

中显著增加活性自由基的稳态浓度。 此外,HA 还

可以在没有过渡金属的情况下激活 H2O2 形成

·OH[17-18] ,与传统的 Fenton 技术相比,试验所构建

的 HA / H2O2 高级氧化体系对抗生素 STZ 的降解效

率更高,避免了由污泥引起的二次污染及污泥难处

理的问题,具有较强的适用性。
本文采用 HA / H2O2 高级氧化体系[19] ,研究了

该体系对 STZ 的降解效果,考察 HA 浓度、H2O2 浓

度、STZ 初始浓度、pH、天然有机物(NOM)和阴离子

(SO2-
4 、Cl-和 NO-

3 )浓度对 STZ 去除的影响。
1　 材料与方法
1. 1　 试验试剂

试验所用药剂均为分析纯级别, 其中 HA

(HONH3Cl)和氯化钾(KCl)从大茂化学试剂有限公

司购买。 硫代硫酸钠(Na2S2O3)、高氯酸(HClO4 )购

买自北京国药集团化学试剂有限公司。 NOM 从美

国 Sigma-Aldrich 公司购买。 硝酸钠(NaNO3 )、氯化

钠(NaCl)、氯化镁(MgCl2)和氯化钙(CaCl2 )购自天

津市科密欧化学试剂有限公司。 KCl 从天津市富宇

精细 化 工 有 限 公 司 购 买。 过 氧 化 氢 ( H2O2,
30. 00%) 从 康 德 化 工 股 份 有 限 公 司 购 买, STZ
( C9H9N3O2S2 )、 乙 酸 ( CH3COOH )、 氢 氧 化 钠

(NaOH)和硫酸钠(Na2SO4)从上海麦克林生化科技

有限公司购买。 甲醇( CH3OH,色谱纯) 由 TEDIA
公司(美国)生产。 配制溶液和试验中所使用的水

溶液都是美国 Millipore 公司 Mili-Q 系统制备的超

纯水。 实际水体取自山东济南市某污水处理厂二级

出水, 水体的 pH 值在 6. 8 ~ 7. 1, 溶解性有机碳

(DOC)为 5. 42±0. 035
 

mg / L,在 254
 

nm 处的紫外吸

光度(UV254)为 0. 1±0. 007
 

cm-1。
1. 2　 试验方法

所有试验在室温(25± 1)℃ 下进行,在 100
 

mL
的反应体系中加入 5

 

μmol / L 的 STZ,在磁力搅拌器

上连续搅拌。 使用 HClO4 和 NaOH 溶液来调节溶液

的 pH,根据不同的反应条件向溶液中加入不同浓度

的氧化剂反应 60
 

min。 在 2
 

mL 的液相小瓶中加入

过量的 Na2S2O3(100
 

mmol / L
 

)作为反应体系的终止

剂,分别在反应过程中的 0、5、10、20、30、45
 

min 和

60
 

min 采集 1
 

mL 的反应溶液加入其中。 反应结束

后测量溶液的 pH,控制其反应前后的 pH 值变化不

大于 0. 2,视为在反应过程中 pH 无变化。 二级出水

用 0. 45
 

μm 孔径的玻璃纤维膜真空抽滤去除水体

中原有的微生物以及颗粒物质后,在 4
 

℃ 环境中保

存使用。
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1. 3　 检测方法

通过配备 Waters
 

2996 紫外检测器和安捷伦

ZorbaxXDB-C18 色谱柱(4. 6
 

mmol×150
 

mmol,5
 

μm
粒径) 的高效液相色谱( HPLC,Waters

 

2695) 检测

STZ 的浓度。 每次进样量为 90
 

μL,洗脱流动相采

用甲醇和 0. 1%的乙酸以 25 ∶ 75 的比例混合,仪器

以 0. 8
 

mL / min 的流速运行 10
 

min,
 

保留时间为 3. 9
 

min。
为了检测和分析二级出水中具有荧光显示的物

质,使用三维激发发射矩阵( EEM)荧光光谱,使用

分子荧光光谱仪(F7000,Hitachi,Japan)检测水中的

有机化合物及其降解。 仪器设置如下:激发波长

(Ex)为 200 ~ 450
 

nm,增量为 5
 

nm;发射波长(Em )
为 250 ~ 550

 

nm,增量为 1
 

nm。 在每次检测之前,需
要测量纯水的 EEM。 在分析待测液体的测量数据

时,需要扣除纯水部分,以消除拉曼散射的影响。
pH 计(上海雷磁,PHS-3C)用来测量溶液 pH,总有

机碳分析仪(日本岛津,TOC-L
 

CPH
 

CN200)用来测

量 DOC,为了证明 HA / H2O2 过程中·OH 的产生,使
用 EMX

 

nano 光谱仪(德国,Bruker) 进行电子顺磁

共振(EPR)试验,调制频率为 100
 

kHz,微波衰减为

16
 

dB,使用 5,5 -二甲基- 1 -吡咯啉- N -氧化物

(DMPO)作为自旋捕获剂。 将冻干状态下的明亮发

光杆菌取出并平衡至室温,随后加入复苏稀释液将

其复苏。 将准备好的空白水样及待测水样与渗透压

调节液按 9 ∶ 1 比例在 1. 5
 

mL 的塑料离心管( EP
管)中混合并吹打 4 次,随后加入一定量(50

 

μL)水

合后的明亮发光杆菌,分别在接触 15、30
 

min 后将

其放入 Promega
 

GloMax
 

20 / 20 进行发光值检测。 详

细操作过程均符合《水质
 

急性毒性的测定
 

发光细

菌法》(GB / T
 

15441—1995)的规定。
2　 结果与讨论
2. 1　 HA / H2O2 降解 STZ 的效果

当 pH 值为 3. 0 时,在 STZ 的初始物质的量浓

度为 5
 

μmol / L 的条件下,考察单独 10
 

mmol / L
 

HA、
单独 10

 

mmol / L
 

H2O2 和 HA / H2O2 体系这 3 种工艺

在 60
 

min 内对 STZ 降解效率。 试验结果如图 1(a)
所示,单独 HA 和单独 H2O2 在 60

 

min 内对 STZ 的

去除率仅有 1. 99%和 2. 77%;然而,在同时加入 HA
和 H2O2 时,对 STZ 的去除率显著提高,在 60

 

min 内

达到了 85. 26%。 这是由于在酸性条件下 HA 活化

H2O2 产生了·OH,如式(1) ~式(2)。

H2O2 +H3NOH+ →H3NO·+ +·OH+H2O (1)
H2O2 +H3NO·+ →HNO+·OH+H2O+H+ (2)

H2O2 与质子化的 HA 反应生成了·OH 和氨基

自由基,氨基自由基的 pKa 在 4. 2 附近,其与 H2O2

的反应速度比未质子化的 HA 快得多,生成·OH 和

HNO。 在 DMPO = 20
 

mmol / L、 HA = 10
 

mmol / L、
H2O2 = 10

 

mmol / L 的条件下进行 EPR 试验,反应 30
 

min 后进行测定。 由图 1( c) 可知,在 pH 值为 3. 0
的条件下,HA 与 H2O2 反应过程中 DMPO-·OH 自

旋加合物(aH = aG = 14. 9
 

G)具有特定的四重奏谱,
峰高比为 1 ∶ 2 ∶ 2 ∶ 1,表明了·OH 的形成。这是由

于 HA 的 pKa 为 5. 0,在 pH 值小于 5. 0 的时候,HA
主要以质子化形态 H3NOH+ 存在, H3NOH+ 活化

H2O2 产生了·OH,·OH 具有强氧化性可以氧化

STZ。STZ 在 HA / H2O2 体系中的降解用 STZ 浓度的

假一级反应模型来表述,如式(3) ~ 式(4)。 针对式

(3)积分得到式(4)。

- dC
dt

= kobs t (3)

ln C
C0

( ) = - kobs t (4)

其中:C———t 时刻 STZ 物质的量浓度,mmol / L;
C0———STZ 初始物质的量浓度,mmol / L;
kobs———STZ 降解的表观速率常数,min-1;
t———反应时间,min。

对 HA / H2O2 体系降解 STZ 的数据拟合可知

ln(C / C0)与时间有较好的线性关系, 因此, HA /
H2O2 体系降解 STZ 的过程符合假一级反应,表观速

率常数 kobs 为 0. 031
 

91
 

min-1。 由图 1( d)可知,虽
然 STZ 在反应过程中不断降解,但体系的 TOC 并没

有明显降低,表明在降解过程中,绝大多数的 STZ
被分解成稳定的中间产物,实际发生矿化的有机物

很少。
2. 2　 HA浓度的影响

在 STZ 初始物质的量浓度为 5
 

μmol / L、H2O2

物质的量浓度为 10
 

mmol / L、pH 值为 3. 0 的条件下

考察 HA 在 2 ~ 10
 

mmol / L 在 60
 

min 内对 STZ 的降

解效果,结果如图 2 所示。
由图 2 可知,当 HA 物质的量浓度分别为 2、5、7
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图 1　 (a)STZ 在 3 种体系中的降解去除率;(b)降解速率;(c)DMPO-·OH 的 EPR 图谱;(d)HA / H2 O2

体系降解 STZ 过程中 TOC 的变化

Fig. 1　 (a)
 

Degradation
 

Removal
 

Rate;
 

(b)
 

Degradation
 

Rate
 

of
 

STZ
 

in
 

Three
 

Systems;
 

(c)
 

EPR
 

Spectra
 

of
 

DMPO-·OH;(d)
 

Changed
 

of
 

TOC
 

during
 

the
 

Degradation
 

Process
 

of
 

STZ
 

in
 

HA / H2 O2
 System

图 2　 (a)HA 浓度对 STZ 降解效果的影响;(b)HA / H2 O2 体系中 STZ 的 kobs 与 HA 投加量的关系

Fig. 2　 (a)Effect
 

of
 

Concentration
 

of
 

HA
 

on
 

STZ
 

Degradation;(b)Relationship
 

between
 

kobs
 of

 

STZ
 

and
 

HA
 

Dosage
 

in
 

HA / H2 O2
 System

mmol / L 和 10
 

mmol / L 时,反应 60
 

min 后 STZ 的去

除率分别为 56. 06%、76. 43%、81. 19%和 85. 26%,
kobs 分别为 0. 007

 

32、0. 024
 

09、0. 027
 

73
 

min-1 和

0. 031
 

91
 

min-1。 在 pH 值为 3. 0 的条件下,STZ 的

降解效率随着 HA 的浓度的增大逐渐提高。 这是由

于在 pH 值为 3. 0 的条件下随着 HA 浓度的提高,
HA 的质子化形态 H3NOH+的浓度也随之提高,能与

H2O2 反应生成·OH 的浓度增大,单位 STZ 分子在

单位时间内能与·OH 反应的次数增加,STZ 的降解

速率随之加快。
2. 3　 H2O2 浓度的影响

在 STZ 初始物质的量浓度为 5
 

μmol / L、HA 物

质的量浓度为 10
 

mmol / L、pH 值为 3. 0 的条件下考

察 H2O2 在 2 ~ 10
 

mmol / L 条件下对 STZ 的降解效

果,结果如图 3 所示。
由图 3 可知,当 H2O2 物质的量浓度分别为 2、
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图 3　 (a)H2 O2 浓度对 STZ 降解效果的影响;(b)HA / H2 O2 体系中 STZ 的 kobs 与 H2 O2 投加量的关系

Fig. 3　 (a)Effect
 

of
 

Concentration
 

of
 

H2 O2
 on

 

STZ
 

Degradation;(b)
 

Relationship
 

between
 

kobs
 of

 

STZ
 

and
 

H2 O2
 Dosage

 

in
 

HA / H2 O2
 System

5、7
 

mmol / L 和 10
 

mmol / L 时,对 STZ 的去除率分别

为 58. 96%、80. 62%、84. 37%和 85. 26%,kobs 分别为

0. 014
 

84、 0. 027
 

35、 0. 029
 

27
 

min-1 和 0. 031
 

91
 

min-1,STZ 的降解效率随着 H2O2 的浓度的增大逐

渐提高。 这是由于随着 H2O2 浓度的提高,可以被

HA 活化产生的·OH 的浓度也随之增加,单位 STZ
分子在单位时间内能与·OH 反应的次数增加,因此

　 　 　 　

STZ 的去除率随之提高。
2. 4　 STZ 初始浓度的影响

考虑到 STZ 的初始浓度对 STZ 的降解的影响,
固定 HA 物质的量浓度为 10

 

mmol / L、H2O2 物质的

量浓度为 10
 

mmol / L、pH 值为 3. 0,对 STZ 初始物质

的量浓度为 2 ~ 10
 

μmol / L 在 60
 

min 内的降解进行

研究。 结果如图 4 所示。

图 4　 (a)STZ 初始浓度对 STZ 降解效果的影响;(b)HA / H2 O2 体系中 STZ 的 kobs 与 STZ 投加量的关系

Fig. 4　 (a)Effect
 

of
 

Initial
 

Concentration
 

of
 

STZ
 

on
 

STZ
 

Degradation;(b)Relationship
 

between
 

kobs
 

of
 

STZ
 

and
 

STZ
 

Dosage
 

in
 

HA / H2 O2
 System

　 　 由图 4 可知,STZ 的去除率随着 STZ 的初始浓

度的增大而降低,当 STZ 物质的量浓度分别为 2、5、
7

 

μmol / L 和 10
 

μmol / L 时,60
 

min 内 HA / H2O2 体

系对 STZ 的 去 除 率 分 别 为 98. 72%、 85. 26%、
47. 31%和 30. 22%,kobs 分别为 0. 072

 

63、0. 031
 

91、
0. 010

 

44
 

min-1 和 0. 005
 

98
 

min-1。 这主要是由于随

着 STZ 浓度的增大,单位 STZ 分子与·OH 在单位时

间内反应的次数逐渐降低,同时随着 STZ 浓度的增

加,与·OH 反应生成的中间产物逐渐增多。中间产

物会与 STZ 竞争和·OH 的反应,单位 STZ 与·OH 在

单位时间内的反应次数减少,导致了 STZ 的去除率

逐渐降低。
2. 5　 pH 的影响

在 STZ 初始物质的量浓度为 5
 

μmol / L、HA 物
质的量浓度为 10

 

mmol / L、H2O2 物质的量浓度为 10
 

mmol / L 的条件下考察 pH 值在 3. 0、5. 0、7. 0 和 9. 0
时,对 STZ 的降解效果,结果如图 5 所示。

由图 5 可知,当 pH 值为 3. 0、5. 0、7. 0 和 9. 0
时,STZ 的去除率分别为 85. 26%、31. 50%、26. 98%
和 11. 77%,kobs 分别为 0. 031

 

91、0. 006
 

31、0. 005
 

24
 

min-1 和 0. 002
 

09
 

min-1。 这说明 STZ 的去除率随着
pH 的增大而降低,在 pH 值为 3. 0 时,HA / H2O2 体
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图 5　 (a)pH 值对 STZ 降解效果的影响;(b)HA / H2 O2 体系中 STZ 的 kobs 与 pH 的关系

Fig. 5　 (a)Effect
 

of
 

pH
 

Value
 

on
 

STZ
 

Degradation;(b)Relationship
 

between
 

kobs
 of

 

STZ
 

and
 

pH
 

Value
 

in
 

HA / H2 O2
 System

系对 STZ 的降解效率最高,随着 pH 的增大,STZ 的

降解效率逐渐降低。 STZ 的酸性系数 pKa 为 2. 2 和

7. 2[20] ,在 pH 值为 3. 0、5. 0 和 7. 0 时,STZ 的存在

形态基本不变,pH 值为 9. 0 时部分 STZ 解离。 HA
的 pKa 分别为 5. 96 和 13. 74[19] ,在 pH 值小于 5 的

时候大部分 HA 主要是以质子化形态( H3NOH+ );
pH 值在 7. 0 ~ 12. 0 时, HA 主要以未质子化形态

图 6　 (a)投加 NOM 对降解 STZ 的影响;(b)HA / H2 O2 体系中 STZ 的 kobs 与 NOM 的关系

Fig. 6　 (a)Effect
 

of
 

Dosing
 

NOM
 

on
 

STZ
 

Degradation;(b)
 

Relationship
 

between
 

kobs
 of

 

STZ
 

and
 

NOM
 

in
 

HA / H2 O2
 System

(H2NOH)存在,而·OH 与 H3NOH+ 和 H2NOH 反应

的二级速率常数分别为 5. 0×108
 

L / (mol·s)和 9. 5×
109

 

L / (mol·s),因此,随着 pH 的增大,HA 的质子化

形态 H3NOH+的浓度逐渐降低,能活化 H2O2 产生的

·OH 的浓度也逐渐降低,HA 与·OH 在单位时间内

反应的次数逐渐降低,因此,对 STZ 的去除率逐渐

降低。
2. 6　 NOM 的影响

NOM 在实际水体中广泛存在,对有机物的吸附

和降解具有重要的影响。 在 pH 值为 3. 0、STZ 初始

物质的量浓度为 5
 

μmol / L、HA 物质的量浓度为 10
 

mmol / L、H2O2 的物质的量浓度为 10
 

mmol / L 的条

件下,考察加入 NOM 对 STZ 在 60
 

min 内降解效果

的影响。
由图 6 可知,体系中引入不超过 5

 

mg / L 的
 

NOM 对 STZ 的降解几乎没有影响。 这与之前研究

的 UV / H2O2 和 UV / PMS 等体系结果不同,通常情

况下 NOM 会与·OH 反应[21] ,与 STZ 竞争体系中的

·OH[22-23] 。 NOM 与·OH 反应的二级反应速率常数

为1. 4×104
 

mg·L / s[24-25] ,因此在多数 pH 为中性的

研究中,NOM 的存在多表现为抑制目标污染物降

解。 本研究中 NOM 没有明显的抑制作用,推测可

能是强酸性条件下,NOM 结构特性发生了变化,影
响了其对活性自由基的捕获能力,这一现象在后续

研究值得进一步深究。
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2. 7　 水中离子的影响

考虑到水中离子对体系的影响,在 pH 值为 3. 0、
STZ 初始物质的量浓度为 5

 

μmol / L、HA 物质的量浓

度为 10
 

mmol / L、H2O2 物质的量浓度为 10
 

mmol / L
的条件下,分别向反应体系中加入 5

 

mmol / L
 

Na2SO4、
NaNO3 和 NaCl,STZ 的降解效果如图 7 所示。

图 7　 (a)投加不同离子对 STZ 降解的影响;(b)HA / H2 O2 体系中 STZ 的 kobs 与离子的关系

Fig. 7　 (a)Effect
 

of
 

Dosing
 

Ion
 

on
 

STZ
 

Degradation;(b)
 

Relationship
 

between
 

kobs
 of

 

STZ
 

and
 

Ion
 

in
 

HA / H2 O2
 System

　 　 由图 7 可知, 当加入 5
 

mmol / L 的 Na2SO4、
NaNO3 和 NaCl,对 STZ 的去除率分别为 99. 10%、
98. 91%和 47. 77%,kobs 分别为 0. 078

 

56、0. 075
 

31
 

min-1 和 0. 010
 

83
 

min-1。 与未加入离子前相比,加
入 Na2SO4 和 NaNO3 之后显著提高了 STZ 的去除

率,加入 NaCl 之后显著降低了 STZ 的去除率,这表

明 Na2SO4 和 NaNO3 中的 SO2-
4 和 NO-

3 可以促进

STZ 的降解,而 NaCl 中的 Cl- 会抑制 STZ 的降解。
这与 Han 等[26]在阴离子对染料脱色影响的研究中

的结果一致。 NO-
3 可以促进·OH 的产率[27] ,因此,

提高了 STZ 的去除率。 SO2-
4 可作为 HA / H2O2 过程

中的活化剂促进 HA 和 H2O2 的分解产生更多的活

性物质,促进体系对 STZ 的降解[28] ,也提高了 STZ
的去除率。

向反应体系中加入 5
 

mmol / L
 

NaCl 后,STZ 的

去除率降低了,这可能是因为 Cl- 可以与体系中的

·OH 反应[29] ,消耗体系中的·OH 生成活性较低的

氯自由基,其与 STZ 反应的速率低于·OH,如式(5) ~
式(6),从而降低了单位 STZ 在单位时间内与·OH

 

的反应次数,抑制了 STZ 的去除率。

·OH+Cl- →·ClOH- (5)
·OH+Cl- →Cl·+OH- (6)

2. 8　 降解路径与产物分析

利用液相色谱-质谱联用技术检测了 STZ 在

HA / H2O2 体系中降解的产物[30] ,根据得到的质谱

图中质荷比(m / z),推测了产物类型和结构,获得了

17 种可能的有机产物,并以 B+ 分子量的形式进行

了命名,产物的相关信息如表 1 所示。

表 1　 HA / H2 O2 体系降解 STZ 的产物信息
Tab. 1　 Information

  

of
 

STZ
 

Degradation
 

Products
 

by
 

HA / H2 O2
 System

氧化产物 保留时间 / min 丰度 m / z 分子式

STZ 2. 161 2
 

874
 

399. 5 256. 021
 

8 C9 H9 O2 N3 S2

B257 3. 021 309
 

395. 78 257. 024
 

8 C9 H8 N2 O3 S2

B101 2. 352 18
 

694. 04 101. 016
 

8 C3 H4 N2 S

B102 2. 352 555. 47 102. 019
 

8 C3 H3 ONS

B158 0. 731 21
 

987. 46 158. 118
 

2 C6 H7 O2 NS

B175a 7. 311 78
 

179. 76 175. 148
 

5 C6 H6 O4 S

B164 1. 494 127. 37 164. 382
 

0 C3 H4 O2 N2 S2

B142 1. 595 2
 

069 142. 050
 

0 C6 H7 O3 N

B143a 1. 112 855 143. 052
 

0 C6 H6 O4
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(续表1)

氧化产物 保留时间 / min 丰度 m / z 分子式

B272 0. 731 54
 

885. 35 272. 016
 

4 C9 H9 O3 N2 S2

B94 8. 932 380
 

569 94. 057
 

6 C6 H7 N

B110 2. 161 92
 

612. 54 110. 075
 

6 C6 H7 ON

B189 8. 932 131
 

919. 95 189. 095
 

4 C6 H8 O3 N2 S

B174 9. 886 131
 

081. 91 174. 011
 

5 C6 H7 O3 NS

B159 2. 161 30
 

515. 74 159. 039
 

3 C6 H7 O3 S

B143b 1. 112 855 143. 052
 

0 C6 H6 O2 S

B175b 7. 311 78
 

179. 76 175. 148
 

5 C6 H8 O3 NS

B222 10. 553 1
 

070
 

197. 38 222. 000
 

9 C6 H7 O6 NS

图 8　 HA / H2 O2 体系降解 STZ 的路径分析

Fig. 8　 Path
 

Analysis
 

of
 

HA / H2 O2
 System

 

for
 

STZ
 

Degradation

　 　 依据检测到的 STZ 的相关产物,推测 HA / H2O2 体系中 STZ 的降解路径如图 8 所示,STZ 的降解主
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要是通过·OH 引起的[31] 。 根据化学点位的断裂位

置,主要将降解路径分为 4 条。 第一,STZ 内部化学

键不断裂,直接在苯环上发生羟基化反应,以及氨基

被取代。 6C 上可能取代反应生成 B257,苯氨基、苯
环上可能发生羟基化反应生成 B272。 第二,STZ 内

的 C-S 键断裂并进一步反应。 B165 是键断裂后的直

接产物;C-S 键断裂后得到的苯胺的 3C 处发生羟基

化反应生成 B110;苯胺上 6C 发生取代反应,9C、4C、

5C 发生羟基化反应生成 B143。 第三,STZ 内的苯磺

酰胺结构中的 S-N 键断裂并进一步反应。 S-N 键断

裂后生成 B158,B158 脱氨基后生成 B143;B143 的 2S 位

置发生羟基化反应生成 B159;此外,B158 的 6C 发生

取代、S-H 键氧化也会生成 B175;B158 上的 6C 发生羟

基取代反应以及 9C、4C 上发生羟基化反应生成

B222。 第四,N-C 键断裂产生磺胺和噻唑后再进一步

降解。 STZ 的几何优化构型如图 9 所示。

图 9　 STZ 的几何优化构型

Fig. 9　 Geometric
 

Optimization
 

Configuration
 

of
 

STZ

2. 9　 急性毒性评价试验

急性毒性用明亮发光杆菌接触溶液水样与空白

水样一段时间(15
 

min 或 30
 

min)后的发光值的比

值(L / L0)表示,比值越接近 1,说明毒性越小,比值

越小则毒性越大。 HA / H2O2 体系降解 STZ 过程中

的毒性变化进行测定,结果如图 10 所示。

图 10　 HA / H2 O2 体系降解 STZ 过程中急性毒性变化

Fig. 10　 Changes
 

of
 

Acute
 

Toxicity
 

during
 

STZ
 

Degradation
  

by
 

HA / H2 O2
 System

本试验选用接触 15
 

min 与接触 30
 

min 两个代

表性时间进行比较,可以更全面准确地评估急性毒

性。 反应前期溶液表现出轻微的毒性,但此后基本

没有对细菌表现出抑制效果。 这可能是在体系降解

STZ 的初期阶段,产生的许多分子量较大的中间产

物具有一定的急性毒性[30] ,而随着反应的逐步进

行,这些中间产物又被逐步分解成了毒性较小的产

物。 所以,需要考虑有害中间产物的生成可能会增

大出水的毒性。
2. 10　 在实际水体中的应用

采用污水厂二级出水作为研究对象,进一步考

察 HA / H2O2 体系在实际水体中降解污染物效果,将
溶液的 pH 值调为 3. 0 后,分别向其中投加单独 10

 

mmol / L 的 HA、 单独 10
 

mmol / L 的 H2O2 和 HA /
H2O2 体系考察其在 60

 

min 内对水样中荧光类物质

的去除情况。
试验结果如图 11 所示。 二级出水的原水中主

要由两个典型的特征峰组成,即 Ex / Em = 320 / 420
 

nm 的 A 峰和 Ex / Em = 260 / 420
 

nm 的 C 峰。 使用最

大荧光强度(Fmax)测量荧光成分的变化。 使用单独

HA 和单独 H2O2 可以去除部分水中的荧光类物质,
同时投加 HA 和 H2O2 时可以大幅提高水中的荧光

类物质的去除率。 可见 HA / H2O2 体系对实际水体

中的荧光类物质的去除效果较好,对于体系在实际
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图 11　 不同体系对原水中荧光物质的去除

Fig. 11　 Different
 

Systems
 

for
  

Fluorescent
 

Substances
 

Removal
 

in
 

Raw
 

Water

水体中的应用具有重要的意义。
3　 结论

(1)在 pH 值为 3. 0 的条件下,HA / H2O2 体系

可以高效降解 STZ,这是因为体系中产生的活性物

种·OH 的作用,与其相较之下单独 HA 或单独 H2O2

对 STZ 的降解效果甚微,体系对 STZ 降解效率与

HA 的投加量和 H2O2 的投加量成正比,而与 STZ 的

初始浓度成反比。
(2)反应体系中的 pH 通过影响 HA 的形态影

响到对体系中 STZ 的降解。 当 pH 值为 3. 0 时体系

对 STZ 的去除率达到最大,随着 pH 的增大降解效

率逐渐降低,在 pH 值>7 的条件下对 STZ 的降解效

率可以忽略不计,可见体系只适用于酸性环境中。
当向反应体系中投加小于 5

 

mg / L 的 NOM 与未加入

前相比对 STZ 的去除率的影响不大;在体系中分别投

加 5
 

mmol / L 的 SO2-
4 和 NO-

3 可以促进 STZ 的降解,而
投加 5

 

mmol / L 的
 

Cl- 则会抑制 STZ 的降解。 HA /
H2O2 体系对污水中荧光类物质具有明显的去除效

果,可见 HA / H2O2 体系具有一定的实际应用意义。
(3)检测到了 17 种有机产物,并推测 STZ 主要

通过取代反应、羟基化反应等方式逐步被降解;急性

毒性试验表明 STZ 经 HA / H2O2 体系降解后出水毒

性略微增强。
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