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紫外 /高锰酸钾高级氧化技术去除饮用水中碘帕醇的特性分析
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(上海市政工程设计研究总院<集团>有限公司,上海　 200092)

摘　 要　 【目的】　 饮用水源中频繁检出的碘代造影剂已成为供水行业关注的热点,由于水厂常规处理工艺难以有效应对,高
级氧化工艺因其氧化能力强而具有潜在的应用前景。 【方法】 　 文章系统研究了典型碘代造影剂在紫外 / 高锰酸钾高级氧化

作用下的降解特性,试验选取了碘代造影剂中广泛应用的碘帕醇作为目标污染物,考察了不同 pH、高锰酸钾投加量、腐植酸浓

度等条件下碘帕醇的降解规律。 【结果】　 结果表明,紫外 / 高锰酸钾高级氧化技术可快速有效去除水中碘帕醇[拟一级反应

速率常数(kobs )= 0. 003
 

71
 

cm2 / mJ],单独紫外和单独高锰酸钾氧化的 kobs 分别为 0. 001
 

13
 

cm2 / mJ 和 0);随着 pH 值由 5. 0 升

高至 9. 0,碘帕醇降解速率明显变慢(下降了 58. 42%);不同高锰酸钾投加量下,碘帕醇去除速率随投加量增大而加快,但增幅

却明显减缓;不同腐植酸背景浓度下,碘帕醇的降解速率随腐植酸浓度的增加而降低。 【结论】 　 紫外 / 高锰酸钾高级氧化技

术的反应机理主要是依靠高锰酸钾光解产生的活性物质的作用,中性和偏酸性条件更有利于紫外 / 高锰酸钾高级氧化技术降

解碘帕醇,但是,具体最佳工艺参数需结合实际工程水质条件进一步试验确定。
关键词　 碘帕醇　 紫外(UV) / 高锰酸钾　 高级氧化技术　 竞争动力学　 饮用水处理
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Abstract　 [Objective]　 Iodinated
  

contrast
 

medias
 

have
 

been
 

continuously
 

detected
 

in
 

the
 

drinking
 

water
 

sources,
 

which
 

has
 

become
 

a
 

growing
 

concern
 

in
 

the
 

water
 

supply
 

industry.
 

In
 

the
 

context
 

of
 

non-effective
 

treatment
 

by
 

conventional
 

processes
 

in
 

drinking
 

water
 

treatment
 

plants,
 

advanced
 

oxidation
 

processes
 

has
 

potential
 

application
 

prospects
 

due
 

to
 

their
 

strong
 

oxidation
 

ability. [Methods] 　
The

 

degradation
 

of
 

typical
 

iodinated
  

contrast
 

media
 

during
 

the
 

untraviolet ( UV) / permanganate
 

advanced
 

oxidation
 

was
 

investigated
 

systematically
 

in
 

this
 

paper.
 

In
 

the
 

experiment,
 

the
 

performance
 

of
 

iopamidol
 

degradation
 

under
 

different
 

experimental
 

conditions
 

(different
 

pH,
 

permanganate
 

dosages
 

and
 

concentrations
 

of
 

humic
 

acid)
 

was
 

studied
 

in
 

detail. [Results]　 The
 

result
  

showed
 

that
 

the
 

UV / permanganate
 

advanced
 

oxidation
 

technology
 

could
 

effectively
 

degrade
 

iopamidol
  

[psedudo-first-order
 

constants
 

(kobs )= 0. 003
 

71
 

cm2 / mJ],
 

the
 

kobs
  of

 

UV
 

alone
 

and
 

permanganate
 

oxidation
 

was
 

0. 001
 

13
 

cm2 / mJ
 

and
 

0,
 

respectively).
  

The
 

degradation
 

rate
 

decreased
 

by
 

58. 42%
 

with
 

pH
 

value
 

increasing
 

from
 

5. 0
 

to
 

9. 0.
 

Moreover,
 

the
 

higher
 

initial
 

dosage
 

of
 

permanganate
 

was
 

applied,
 

the
 

faster
 

degradation
 

of
 

iopamidol
 

was
 

found.
 

Notably,
 

the
 

degradation
 

rate
 

of
 

iopamidol
 

during
 

the
 

UV / permanganate
 

advanced
 

oxidation
 

was
 

inhibited
 

with
 

the
 

addition
 

of
 

humic
 

acid. [Conclusion]　 The
 

main
 

reaction
 

mechanism
 

of
 

iopamidol
 

degradation
 

during
 

the
 

UV /
permanganate

 

advanced
 

oxidation
 

is
 

due
 

to
 

the
 

formation
 

of
 

reactive
 

species
 

from
 

permanganate
 

photolysis,
 

and
 

the
 

degradation
 

of
 

iopamidol
 

is
 

favored
 

under
 

neutral
 

and
 

acidic
 

conditions.
 

However,
 

the
 

specific
 

optimal
 

parameters
 

need
 

further
 

tests
 

based
 

on
 

actual
 

water
 

quality
 

conditions.
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treatment
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碘代造影剂是目前最惰性和高稳定性的个人护

理品之一,在医学上被广泛用于软组织(例如器官、
静脉、血管等)成像,全世界每年消耗量大约为 3. 5×
106

 

kg[1] ,其分子结构稳定、亲水性强、极性强、蛋白

结合能力低,进入人体后 24
 

h 内发生代谢,95%以

上通过尿和粪便排出人体,然而该物质在污水厂处

理过程中难以彻底去除。 因此,污水处理厂出水和

地表河流中碘代造影剂的检出频率不断升高,检出

质量浓度可高达 100
 

μg / L[2-3] 。 尽管其本身没有毒

性,但是碘代造影剂已被证实是导致饮用水中氯化

和氯胺化消毒时生成高致毒性碘代消毒副产物的重

要有机碘源[4] 。 而碘帕醇则由于具有较高的生物

稳定性和溶解度(20 ℃ 下为 1. 20×105
 

mg / L) [5] ,成
为目前水环境中最常检测到的碘代造影剂,其在原

水(2. 7
 

μg / L)、污水处理厂的出水(16
 

μg / L)、地表

水(2. 4
 

μg / L)和河水(0. 49
 

μg / L)中均有检出[3,6] 。
研究[7-8]表明,传统水处理工艺(如混凝、沉淀、过滤

等)无法有效去除碘帕醇(去除率低于 35%),臭氧

氧化、氯化以及氯胺化等技术对其去除效果也不理

想[9-10] 。 因此,需要找到一种高效的水处理技术去

除水中残留的碘帕醇。
近年来,高级氧化技术成为控制水中污染物的

研究热点,国内外学者围绕紫外 / 过氧化氢、臭氧 / 过
氧化氢、紫外 / 自由氯等高级氧化技术去除水中碘帕

醇进行了深入研究,虽然这些技术均对碘帕醇表现

出较好的去除效能,但是其在实际水质背景下的应

用仍需进一步探究[11] 。 而近期研究发现紫外 / 高锰

酸钾技术也可产生活性羟基自由基和含锰过氧化物

等,该体系具有较强氧化性,可有效降解水中硝基

苯、苯甲酸、对苯二甲酸、氯苯甲酸、二甲苯氧庚酸和

萘啶酸等污染物[12] 。 相比于臭氧和自由氯(可能产

生高致毒性副产物)、高铁酸盐(成品纯度低)等氧

化剂,高锰酸钾由于成本低、稳定性好、高致毒性副

产物风险低、适用水质条件范围广等特性,被广泛

用作氧化剂去除水体中有机污染物[13-14] ;而紫外

消毒作为一种绿色技术也逐渐在水厂中推广使

用。 因此,紫外和高锰酸钾二者联用可在现有水

厂工艺流程中实现,且较紫外与其他氧化剂的组

合使用在实际应用方面具有一定优势(如成本低、
适用性广等) 。 然而,紫外 / 高锰酸钾技术体系尚

处于初步研究阶段,缺乏对碘帕醇等污染物的研

究成果。 因此,紫外 / 高锰酸钾技术对碘帕醇的去

除效能以及去除碘帕醇过程中的影响因素等方面

均亟待研究分析。
在此背景下,文章着力于研究紫外 / 高锰酸钾

处理技术对水中碘帕醇的去除特性,明确技术参

数以及不同水质情况对紫外 / 高锰酸钾技术去除

碘帕醇效能的影响,研究成果对于更好地实现饮

用水中碘帕醇等污染物的高效去除,具有极其深

远的意义。
1　 试验材料和方法
1. 1　 试验试剂与仪器

试验中使用的硫酸、氢氧化钠、磷酸二氢钾、抗
坏血酸、高锰酸钾等无机试剂均为优级和分析纯试

剂,购自国药集团化学试剂有限公司(上海)。 试验

用乙腈为色谱纯试剂,购自 J. T.
 

Baker(美国)公司。
试验中所需要使用的碘帕醇为色谱纯标准品(纯度

大于 99. 6%) 购 自 于 美 国 U. S.
 

Pharmacopeial
 

Convention ( Rockville, MD ) 公司。 腐植酸 ( humic
 

acid,
 

HA
 

Ⅱ,
 

Cat.
 

No.
 

2S101 H ) 购 自 于 美 国

International
 

Humic
 

Substances
 

Society ( IHSS,
 

Suwannee
 

River)。 试验配制的溶液均采用超纯水配

制,超纯水由 Milli-Q( reference 型,美国 Millpore 公

司)纯水机制备。
碘帕醇采用高效液相色谱法测定, 仪器为

Waters
 

e2695-2489 液相色谱仪,色谱柱采用 Waters
 

XTerra
 

C18 色谱柱(4. 6
 

mm×250
 

mm,5
 

μm),流动

相采用乙腈和超纯水(体积比为 1 ∶ 9)。 pH 的测定

使用仪器为 SensIon4
 

pH 计(HACH,
 

USA)。 紫外光

强采用 UVB 紫外辐照仪(北京师范大学光电仪器

厂)在 254
 

nm 处测定,溶液中投加的紫外辐照剂量

由紫外光照强度乘以辐射暴露时间计算得到

(300
 

mJ / cm2 对应时间为 1
 

434
 

s)。
1. 2　 试验方法

取 50
 

mL 超纯水配制好的碘帕醇溶液于清洁

烧杯中,并将烧杯置于磁力搅拌器上搅拌。 加入

磷酸二氢钾-氢氧化钠缓冲液,使得水样缓冲液的

浓度达到 5
 

mmol / L。 用合适浓度的硫酸和氢氧化

钠溶液准确快速调节水样 pH
 

至设计的 pH。 然后

将水样倒入石英玻璃培养皿中,加入一定量的高

锰酸钾后快速放入紫外反应器进行紫外照射并计

时,紫外 / 高锰酸钾试验采用的紫外辐照反应器为

准平行光紫外反应器,配备飞利浦低压紫外灯,其
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功率 为 11
 

W。 分 别 在 0、 239、 478、 717、 956、
1

 

195、1
 

434
 

s 照射结束后取出石英玻璃培养皿,
并取样测试所需指标。

试验中使用的腐植酸储备液配制方法如下:
(1)溶解 40

 

mg 腐植酸于 500
 

mL 超纯水中并搅拌

1
 

h;(2)当腐植酸固体完全溶解后,将溶解液移至

1
 

000
 

mL 量瓶中,并加入超纯水定容至 1
 

000
 

mL;
(3)将定容后的溶液反复倒置 3 ~ 5 次后用 0. 45

 

μm
的醋酸纤维膜(上海安谱有限公司)过滤去除水中

悬浮固体,将滤后液体储存于棕色容器瓶中,然后放

置于 4 ℃冰箱中保存。

2　 结果和讨论
2. 1　 紫外 /高锰酸钾技术降解碘帕醇的效能

试验控制碘帕醇的初始浓度为 10
 

μmol / L,磷
酸盐缓冲溶液初始浓度为 5

 

mmol / L,初始 pH 值 =
7. 0,反应温度控制为 25 ℃ ,高锰酸钾投加量为

100
 

μmol / L,加入高锰酸钾后马上进行紫外照射,
低压汞灯紫外照射强度为 210

 

μW / cm2 ,分别在紫

外辐照剂量为 50、 100、 150、 200
 

mJ / cm2 和 300
 

mJ / cm2 时测定碘帕醇浓度,单独紫外辐射、单独高

锰酸钾氧化和紫外 / 高锰酸钾组合体系试验结果

如图 1 所示。

图 1　 紫外 / 高锰酸钾体系中(a)碘帕醇的降解效果;(b)降解动力学变化规律

Fig. 1　 (a)
 

Degradation
 

Effects;
   

(b)
 

Degradation
 

Kinetics
 

Variation
 

Law;
 

of
 

the
 

Iopamidol
 

during
 

UV / Permanganate
 

Process

　 　 如图 1(a)所示,随着紫外辐照剂量的增加,单
独高锰酸钾氧化无法有效降解碘帕醇,但在单独紫外

辐射和紫外 / 高锰酸钾组合体系中碘帕醇浓度逐渐降

低。 紫外照射对碘帕醇的降解可归因于碘帕醇自身

较高的摩尔吸光系数[22
 

700
 

L / (mol·cm)] [15] ,即碘

帕醇易于光解。 但值得注意的是,紫外 / 高锰酸钾组

合技术降解碘帕醇的效果明显优于单独紫外辐射,
当紫外辐照剂量达到 300

 

mJ / cm2 时,碘帕醇的去除

率为 67. 34%, 相比单独紫外辐射条件下提高了

38. 22%,这说明紫外和高锰酸钾结合后强化了体系

的氧化能力。 根据此前文献[12-13,16-17] ,紫外 / 高锰

酸钾组合体系已被证实是一种高级氧化体系,紫外

光解高锰酸钾可诱发产生羟基自由基(非选择性氧

化物)和含锰过氧化物[选择性氧化物,其中去除污

染物的锰元素形态主要有 Mn( Ⅲ)、Mn( Ⅴ),其他

价态锰元素以中间产物或最终产物形式存在,不影

响污染物去除过程]等活性物质。 因此,在紫外 / 高
锰酸钾组合体系中,除了紫外光降解碘帕醇外,高锰

酸钾光解产生的活性物质也促进了碘帕醇的降解,

大大提高了碘帕醇的降解效果。 此外,分析试验数

据发现,ln[c(碘帕醇) 0 / c(碘帕醇)]与紫外剂量之

间呈线性关系[图 1( b)],这说明可以认为碘帕醇

的单独紫外辐射降解反应和紫外 / 高锰酸钾组合高

级氧化反应是拟一级反应。 由图 1(b)可知,碘帕醇

降解的拟一级反应速率常数(kobs)大小顺序为紫外 /
高锰酸钾组合技术(kobs = 0. 003

 

71
 

cm2 / mJ) >单独

紫外辐射( kobs = 0. 001
 

13
 

cm2 / mJ) >单独高锰酸钾

氧化(kobs = 0)。
2. 2　 pH 对紫外 /高锰酸钾技术降解碘帕醇效能的

影响

污染物的降解机理和途径受水体 pH 影响很

大,不同 pH 下活性物质的生成浓度也有所不同。
为此,在其他试验条件不变的情况下(分别在紫外

辐照剂量为 50、100、150、200
 

mJ / cm2 和 300
 

mJ / cm2

时测定碘帕醇浓度),控制高锰酸钾投加量为 100
 

μmol / L,在
 

pH 值为 5. 0 ~ 9. 0 的条件下考察不同

pH 下紫外 / 高锰酸钾高级氧化体系中碘帕醇的降解

情况,试验结果如图 2 所示。
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　 　 注:高锰酸钾直接降解碘帕醇 kobs = 0,图 3(b)和图 4 同理。

图 2　 不同 pH 下紫外 / 高锰酸钾技术

降解碘帕醇的 kobs 变化规律

Fig. 2　 Variation
 

of
 

Psedudo-First-Order
 

Constants
 

for
 

Iopamidol
 

Degradation
 

during
 

the
 

UV / Permanganate
  

Technology

由图 2 可知,不同 pH 下碘帕醇的降解情况明

显不同(pH 值由 5. 0 升至 9. 0 后碘帕醇降解速率下

降了 58. 42%),这主要与不同 pH 下高锰酸钾光解

产生的活性物质不同有关。 在 pH 值为 5. 0 ~ 9. 0
时,紫外光解碘帕醇的 kobs 基本不受影响(稳定为

1. 13×10-3
 

cm2 / mJ),这是因为碘帕醇的酸性解离常

　 　 　

数(pKa) = 10. 7[1] ,意味着碘帕醇的形态在所研究

pH 范围内不受影响,从而碘帕醇在不同 pH 下的光

解效果基本不变。 但是,随着 pH 增大(特别是水体

pH 值超过 7. 0),活性物质对碘帕醇降解的贡献是

显著降低的( kobs 从 2. 91× 10-3
 

cm2 / mJ 降至 5. 50 ×
10-4

 

cm2 / mJ),这可能是因为:一方面,高锰酸钾在

中性和偏酸性条件下的光解产生活性物质浓度更

高;另一方面,活性物质在不同 pH 下的反应速率常

数也有所不同,具体反应机制尚需进一步确定。 总

之,中性和偏酸性条件下更有利于紫外 / 高锰酸钾技

术降解碘帕醇。
2. 3　 高锰酸钾投加量对紫外 /高锰酸钾技术降解

碘帕醇效能的影响

为了研究紫外 / 高锰酸钾高级氧化体系中高锰

酸钾投加量对碘帕醇降解的影响,试验控制碘帕醇

的初始浓度为 10
 

μmol / L,磷酸盐缓冲溶液浓度为

5
 

mmol / L,初始 pH 值= 7. 0,反应温度控制为 25 ℃ ,
高锰酸钾投加量分别为 50、100、200

 

μmol / L,分别

在紫外辐照剂量为 50、 100、 150、 200
 

mJ / cm2 和

300
 

mJ / cm2 时测定碘帕醇浓度,碘帕醇浓度和 kobs

的变化情况如图 3 所示。

图 3　 不同高锰酸钾投加量下紫外 / 高锰酸钾技术对碘帕醇的(a)降解效果;(b)降解速率

Fig. 3　 Iopamidol
 

(a)
 

Degradation
 

Effects;
   

(b)
 

Degradation
 

Rates;
  

under
 

Different
 

Permanganate
 

Dosages
 

during
 

UV / Permanganate
 

Technology

　 　 由图 3(a)可知,随着紫外照射剂量增加,碘帕

醇浓度逐渐降低,并且随着高锰酸钾投加量的增大,
碘帕醇的降解速率明显加快。 对高锰酸钾投加量为

50、100、200
 

μmol / L 的试验结果用拟一级动力学模

型拟合,不同高锰酸钾投加量下碘帕醇反应的 kobs

如图 3(b)所示。 可以发现,高锰酸钾投加量增大通

过提高活性物质浓度显著增加碘帕醇去除率。 但

是,当高锰酸钾投加量达到一定水平后,碘帕醇的去

除速率增幅减慢。 这主要是因为:一方面,较高浓度

的高锰酸钾阻碍紫外光在水中的透射率,从而一定

程度上削弱了高锰酸钾光解;另一方面,过量的高锰

酸钾会氧化低价态的锰元素,同时降低紫外光在体

系内的穿透率(高锰酸钾在 254
 

nm 处的摩尔吸光

系数为 637
 

L / ( mol·cm),从而减少活性氧化物质

(如羟基自由基和含锰过氧化物) 的产量[18] ,从而

导致碘帕醇去除速率增幅减慢。 这说明当高锰酸钾
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投加量足够时,紫外光强是影响紫外 / 高锰酸钾高级

氧化技术效能的关键因素。
2. 4　 腐植酸浓度对紫外 /高锰酸钾技术降解碘帕

醇效能的影响

腐殖质类物质是地表水中天然有机物的主要部

分[19] ,水生系统中腐殖质类物质能强烈的吸收紫外

光,研究水体中腐植酸存在的背景下紫外 / 高锰酸钾

高级氧化技术对有机污染物的降解情况具有实际意

义。 试验控制碘帕醇的初始浓度为 10
 

μmol / L,磷
酸盐缓冲溶液为 5

 

mmol / L,初始 pH 值 = 7. 0,反应

温度控制为 25 ℃ ,高锰酸钾投加量为 100
 

μmol / L,
腐植酸质量浓度分别为 0、0. 5、1. 0、3. 0

 

mg / L[对应

波长为 254
 

nm 处的紫外吸光度(UV254)数值分别为

0、0. 008、0. 026、0. 179
 

cm-1 ],分别在紫外辐照剂量

为 50、100、150、200
 

mJ / cm2 和 300
 

mJ / cm2 时测定

碘帕醇浓度,碘帕醇的 kobs 变化情况如图 4 所示。

图 4　 不同腐植酸浓度下紫外 / 高锰酸钾技术

降解碘帕醇的 kobs 变化规律

Fig. 4　 Variation
 

of
 

Pseudo-First-Order
 

Constants
 

for
 

Iopamidol
 

Degradation
 

under
 

Different
 

Humic
 

Acid
 

Concentrations
 

during
 

the
 

UV / Permanganate
 

Technology

在腐植酸背景下,紫外 / 高锰酸钾高级氧化体系

中碘帕醇的降解反应仍然是符合拟一级反应规律

的。 由图 4 可知,在腐植酸为背景下(腐植酸质量浓

度= 0. 5、1. 0
 

mg / L 或 3. 0
 

mg / L,kobs 分别为 2. 20 ×
10-3、1. 90×10-3

 

cm2 / mJ 或 1. 50×10-3
 

cm2 / mJ)碘帕

醇的降解速率较之超纯水背景下(腐植酸质量浓

度= 0,kobs = 3. 71×10-3
 

cm2 / mJ)有所减慢,对应腐植

酸质量浓度 = 3. 0
 

mg / L 时下降了 59. 57%,这可能

是腐植酸溶液较深的颜色所致( UV254 数值增加)。
腐植酸自身的颜色影响了紫外的透光率[20] ,从而削

弱了光子的传递效应,进而降低了紫外光解碘帕醇

的效率,同时也降低了高锰酸钾的光解,减小了活性

物质对碘帕醇的降解作用。 此外,腐植酸自身也易

与氧化物反应,故腐植酸可竞争反应高锰酸钾光解

所产生的活性物质,从而削减活性物质对碘帕醇的

降解作用。 上述现象说明,当水体中有腐植酸存在

时,将明显削弱紫外 / 高锰酸钾高级氧化技术去除碘

帕醇的效能。 因此,在实际应用中应注意这类水质

条件的干扰。
3　 结论

 

(1)紫外 / 高锰酸钾高级氧化技术能够有效去

除水中碘帕醇,当紫外辐照剂量达到 300
 

mJ / cm2

时,碘帕醇的去除率为 67. 34%,相比单独紫外辐射

和单独高锰酸钾氧化条件下分别提高了 38. 22%和

67. 34%。
(2)碘帕醇在紫外 / 高锰酸钾高级氧化体系中

的降解反应符合拟一级动力学模型,其 kobs 随水体

pH 增大而减小(特别是水体 pH 值超过 7. 0 时显著

下降),中性和偏酸性环境有利于紫外 / 高锰酸钾高

级氧化技术去除水中碘帕醇。
(3)随着高锰酸钾投加量的增加,紫外 / 高锰酸

钾高级氧化体系中碘帕醇的降解速率逐渐加快,但
是,当高锰酸钾投加量达到一定水平时 ( 超过

100
 

μmol / L),碘帕醇去除速率增幅减缓。
(4)对于反应体系中腐植酸的影响因素而言,

碘帕醇在腐植酸存在条件下的去除速率更低,腐植

酸质量浓度为 3. 0
 

mg / L 条件下的 kobs 较超纯水背

景下(腐植酸质量浓度为 0)下降了 59. 57%。 因此,
在采用紫外 / 高锰酸钾高级氧化技术去除水中碘帕

醇时,应关注水中腐殖质的浓度水平。
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