
摘 要：为了研究磺胺二甲嘧啶（SM2）的环境光化学行为，更好地理解磺胺类抗生素在实际环境中的归趋和生态效应，实验研究了
SM2在水溶液中的光降解动力学及环境因素对其光解的影响，探讨了不同初始浓度（1、2、5、10、15、20 mg·L-1）、不同光源（1000 W
氙灯和 300 W汞灯）、不同 pH（2.0、3.0、5.0、7.0、8.0、9.0、10.0、11.0）、不同类型腐殖质[腐植酸（HA）和富里酸（FA）]对 SM2光解的影
响。结果表明：在 300 W汞灯和 1000 W氙灯 2种光源下，SM2的光解均符合准一级动力学方程，但其光解速率常数存在明显差异，k
（300 W汞灯）>k（1000 W氙灯）；在同一光源下，SM2的光解速率常数随着初始浓度的增加而减小。溶液 pH显著影响 SM2的光解速
率。在 300 W汞灯照射下，HA和 FA均抑制了 SM2的光解，并且随着 HA或 FA浓度的增加，抑制效果更为明显；在相同光解条件
下，HA对 SM2光解的抑制作用大于 FA。
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Abstract：As an emerging contaminant, sulfamethazine（SM2）has been widely detected in environmental waters. Investigating the environ原
mental photochemical behavior of SM2 in aqueous solution is of great significance for understanding its environmental fates and ecological
effects. In this study, the effects of light sources, initial concentrations, pH and humic acids on the photochemical degradation of SM2 in
aqueous solution were investigated. Results indicated that the photolysis of SM2 followed pseudo-first-order kinetics equation, and the pho原
tolytic rate constants of SM2 under different light sources were significantly different, k（300 W ML）> k（1000 W XL）. Under the same pho原
tolysis conditions, its photolytic rate constants decreased with increasing initial SM2 concentrations. The solution pH significantly influenced
the photolysis rates of SM2. With the irradiation of 300 W ML, humic acid（HA）and fulvic acid（FA）could inhibit SM2 photolysis, and the
inhibitory effects became more obvious at increased concentrations of HA or FA, mainly because of masking effect of light. The inhibitory
effect of HA on SM2 photolysis was greater than that of FA.
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近年来，医药品及个人护理用品（PPCPs）已成为
一类新兴环境污染物，其在环境中的迁移、转化、归趋

以及潜在的环境风险已成为环境领域的研究热点。抗

生素主要用于人类和动物的疾病防治，提高牲畜生长

速度，其在医药、畜牧和水产养殖业的大量使用造成

了环境中耐药菌和抗性基因（Antibiotic Resistance
Genes，ARGs）日益增加[1-3]，其在水体[4]、土壤 [5]等介质
中的检出数量及检出率均较高。抗生素不仅可以选择

性抑杀一些环境微生物，而且能够诱导抗药菌群的产

生，从而导致特殊的生态毒理效应。抗生素类污染物

作为新的环境污染物得到了广泛关注[6-8]。
磺胺类抗菌药（Sulfonamides，SAs）因具有价格

低廉、广谱抗菌等特点，被普遍用作药物类饲料添加
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剂添加到畜禽饲料中，以防治畜禽疾病和提高畜禽

生长速度。目前磺胺类兽药是畜禽养殖业广泛使用

的兽用抗生素之一。抗生素类药物进入畜禽体内后，

不能完全代谢，会以原药及活性代谢产物的形式随

粪便排出体外。这类化合物不断进入环境，表现为

“持续存在”的状态，因此也被称为“假”持久性环境

污染物[9-10]。城市生活污水、畜禽养殖场废水和水产
养殖废水都是水环境潜在的抗生素污染源。这 3种
典型废水中，养猪场废水中磺胺类药物检出频率最

高，以磺胺甲 恶口 唑、磺胺二甲嘧啶（SM2）和磺胺甲氧
嘧啶为主[11]。为了了解兽用抗生素在畜禽粪便中的残
留情况，Zhao等[12]选取了全国的 8个省份进行研究，结
果表明 SM2在猪粪中的浓度高达 1.73 mg·kg-1。Li等[13]

调研了珠江三角洲区域土壤中兽药的残留情况，结果

发现土壤中 8种磺胺类兽药的残留浓度范围达 33.3~
321.4 滋g·kg-1。

光化学反应可以使抗生素发生不可逆的变化，并

广泛发生在水体透光层[14-15]和土壤[16]等环境介质上。
光降解是抗生素类污染物在环境中的重要转化途径，

也是决定有机污染物环境归趋的重要途径，而且光解

可有效影响其生态毒理效应[17-18]。抗生素的光化学转
化受自身分子结构及环境条件的影响，其反应速率及

途径由光源[19-20]、初始浓度、水环境 pH值和溶解性物
质[21-22]等多种因素决定[23]。本文选择 SM2为代表性磺
胺类抗生素，系统研究了 SM2在水环境中的光解行为
及环境因素对其光解的影响，旨在揭示其光解动态规

律，为含该药物的废水治理提供科学依据，研究结果

将有助于揭示和理解磺胺类抗生素在实际环境中的

归趋和生态效应。

1 材料与方法

1.1 试剂与仪器
SM2（纯度逸99豫）购于百灵威公司，结构如图 1

所示，乙腈为色谱纯，乙酸为优级纯，氢氧化钠、硫酸

均为分析纯，购于上海安普实验科技股份有限公司。

腐植酸（HA）和富里酸（FA）购于国际腐殖质协会
（IHSS），其特征参数与化学成分已有报道（http：//
www.humicsubstances.org/index.html）。本实验主要选
用两种腐殖质，一种是腐植酸 IHSS Suwannee River
Humic Acid Standard 域（SRHA域，2S101H），另一种是
富里酸 IHSS Suwannee River Fulvic Acid Standard域
（SRFA域，2S101F），实验用水为超纯水。

300 W高压汞灯、1000 W氙灯、截止 290 nm滤

光片、石英试管、石英冷阱、XPA-7型旋转式光化学
反应仪，均购于南京胥江机电厂；戴安高效液相色谱

（HPLC）仪（配有可变波长紫外检测器）；电子天平；
Acton SP-300单色仪；岛津 UV-2550型紫外分光光
度计；FZ-A型辐照计，UV-M型紫外辐照计购于北京
师范大学光电仪器厂。

1.2 光化学降解实验
光解实验中，应用以下两种光源：UV-vis光源，

为 300 W高压汞灯，配备石英水冷套管；模拟日光
（姿>290 nm）光源，为 1000 W氙灯。

UV-vis和模拟日光（姿>290 nm）光照下的光解实
验在 XPA-7型旋转式光化学反应仪中进行。保持反
应箱内通风，以控制反应温度为（35依1）益。反应溶液
置于 50 mL石英试管中，于不同时间点（0、0.5、1、2、
5、8、10、15、20、25、30、45、60 min）取样，过 0.22 滋m
的一次性针头，存于棕色液相小瓶中，使用 HPLC测
定溶液中残存的 SM2浓度。每个实验 3次重复，同时
设置以锡箔纸包裹的黑暗对照。

1.2.1 SM2标准母液的配制
用万分之一电子天平准确称取 SM2 0.050 0 g，用

超纯水溶解并定容至 1000 mL的容量瓶中，得到 50
mg·L-1的 SM2标准母液，4 益保存。实验时，根据需要
用超纯水逐级稀释至所需浓度。

1.2.2 不同光源对 SM2光解的影响
移取一定量的 SM2标准母液，用超纯水稀释成

10 mg·L-1的 SM2光解反应液。移取 15 mL反应液至
50 mL石英试管中，加塞，分别置于紫外灯下（300 W
高压汞灯）、模拟日光光源（1000 W氙灯，姿 > 290 nm）
下光解，于不同时间点取样测定溶液中残存的 SM2浓
度。考察不同光源对 SM2光解动力学的影响。
1.2.3 初始浓度对 SM2光解的影响

移取一定量的 SM2标准母液，用超纯水分别稀释
成 1、2、5、10、15、20 mg·L-1的 SM2光解反应液。移取
15 mL反应液至 50 mL石英试管中，加塞，分别置于
300 W 汞灯下光解，于不同时间点取样测定溶液中
残存的 SM2浓度。考查初始浓度对 SM2光解动力学的
影响。

图 1 SM2的结构

Figure 1 Structure of sulfamethazine
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图 2 不同光源的发射光谱

Figure 2 Spectra of different light sources

图 3 SM2和腐殖质（SRHA域、SRFA域）的紫外-可见吸收光谱图
Figure 3 UV-vis absorption spectra of SM2 and Suwannee

River-Derived Humic Acid（SRHA域）and
Suwannee River-Derived Fulvic Acid（SRFA域）

1.2.4 溶液 pH对 SM2光解的影响
考虑到环境污染水体实际的酸碱性，用 NaOH和

H2SO4配置初始 pH为 2.0、3.0、5.0、7.0、8.0、9.0、10.0、
11.0，初始浓度均为 10 mg·L-1的 SM2反应液，移取 15
mL反应液至 50 mL石英试管中，加塞，置于 300 W
汞灯下光解，于不同时间点取样测定溶液中残存的

SM2浓度。考察 pH对 SM2光解动力学的影响。
1.2.5 HA和 FA对 SM2光解的影响

溶解性物质对抗生素光化学转化有着显著的影

响，HA和 FA是天然水体中溶解性有机质（DOM）的
主要组成部分，是典型的溶解性物质，也是最重要的

天然吸光物质之一。为阐明不同来源、不同类型的腐

殖质对 SM2光降解动力学的影响，本文研究了不同浓
度的 SRHA域和 SRFA域对 SM2光解的影响。

配制初始浓度为 10 mg·L-1的 SM2溶液。不同浓
度的 SFHA域（5、10、15 mg·L-1）和 SRFA域（5、10、15
mg·L-1）分别加入到 10 mg·L-1的 SM2溶液中，移取 15
mL反应液于 50 mL石英试管中，加塞，分别在 300 W
汞灯照射下光解，于不同时间点取样，测定溶液中残

存的 SM2浓度。考察不同类型和不同浓度的腐殖质在
同一光源下对 SM2光降解的影响。
1.3 分析方法

SM2的浓度采用戴安公司 HPLC（配有真空脱气
泵、自动进样器、柱温箱和可变波长紫外检测器）进行

定量分析。色谱柱为 Waters Symmetry C18（4.6伊250
mm，5.0 滋m），柱温 35益，流动相为乙腈颐0.5豫醋酸=（20颐
80，V 颐V），流速 1.0 mL·min-1，进样量 20 滋L，检测波长
270 nm，SM2的保留时间为 7.6 min。
1.4 光源发射光谱、溶液紫外可见-吸收光谱的测定

使用单色仪测得高压汞灯、氙灯两种光源的发射

光谱，见图 2。将 SM2、SRHA域和 SRFA域溶液用紫外
分光光度计在 190~600 nm进行光谱扫描，获得 SM2、
SRHA域和 SRFA域的紫外吸收光谱，见图 3。
1.5 光源强度的测定

300 W高压汞灯、1000 W氙灯（姿 > 290 nm）2种
光源，打开预热 30 min，待光照稳定后，利用辐照计
（光源条件与装有 SM2光解反应液的石英试管相同），
直接读数、记录。测得光源在反应溶液中心处的光强

如下：300 W汞灯在峰值 254 nm（230~275 nm波段）
的光强为 0.2 mW·cm-2，峰值 297 nm（275~330 nm波
段）的光强为 0.18 mW·cm-2，峰值 365 nm（290~330
nm波段）的光强为 0.49 mW·cm-2；1000 W氙灯（姿>290
nm）在290~330 nm波段的光强为 0.088 mW·cm-2，在

400~1000 nm波段的光强为 124.7 mW·cm-2。
1.6 数据处理

降解动力学过程采用准一级动力学模型拟合，其

公式为：

-dC/dt=kC
积分得：

Ct=C0e-kt

两边取对数得：

kt=ln（C0 /Ct）

式中 t为时间，min；C0为 SM2的初始浓度，mg·L-1；Ct
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为 SM2在 t时刻的浓度，mg·L-1；k 为反应速率常数，
min-1。

当 SM2光解 1/2 时（即 Ct =C0 /2），所需时间为光
解半衰期（T1/2，min），则 T1/2=ln2/k。
2 结果与讨论

与黑暗对照相比，在紫外灯或模拟日光（姿>290
nm）照射下，不同取样时间 SM2的残留浓度 C和初始
浓度 C0相比，均没有显著降低，表明纯水中 SM2没有
发生光降解或光解非常缓慢。

2.1 标准曲线的绘制
用超纯水逐级稀释 SM2标准母液，分别配制质量

浓度为 1、2、2.5、5、10、15、20、50 mg·L-1 的标准系列
溶液，按照上述条件进行 HPLC分析。以标准溶液中
模型化合物的峰面积对其浓度（C）作图，得到标准定
量曲线，如图 4所示。

2.2 不同光源对 SM2光解的影响
由图 5可以看出，当 SM2的初始浓为 10 mg·L-1

时，在 300 W高压汞灯、1000 W氙灯两种光源下，通
过检验 ln（C/C0）-t 的线性关系，得到 r2>0.98，可知
SM2的光解符合准一级反应动力学方程。但两种光源
下光解速率存在明显差异，表现为 300 W高压汞灯
照射下，纯水中 SM2光解较快，明显大于 1000 W 氙
灯下的光解速率。导致这种结果的主要原因是 SM2的
光解受本身吸收光谱和不同光源发射光谱的制约。只

有当模型化合物的吸收光谱与光源的发射光谱有重

叠时，才有可能发生直接光解或自敏化光解[24-25]。
根据 SM2的紫外-可见吸收光谱（图 3）可知，其

吸收波长主要集中在 200~290 nm，最大吸收波长在
265 nm左右。由此可见，SM2在 姿>290 nm的范围内几
乎没有光吸收，故在纯水中不能光解。

由图 2a可知，汞灯在 200~600 nm之间辐射不连
续谱线，发射光谱主要集中在短波紫外区（200~290
nm）范围内，而 SM2在此范围波长内，具有显著的光
吸收，所以在 300 W汞灯（姿>200 nm）照射下，纯水中
SM2光降解较快。而氙灯的发射光谱（图 2b）主要集中
在 450~500 nm，SM2在此范围波长内无吸收，所以降
解较慢。

2.3 初始浓度对 SM2光解的影响
SM2的初始浓度 C0对其 UV-vis 光解的影响如

图 6所示。SM2的光解受 C0的影响，光解速率常数 k
随着初始浓度的减小而增加。图 7中，SM2的光解速
率 k 与 C0具有良好的线性关系（r2>0.97），SM2的光解
速率 k 随 C0的减小而增加。这可能是由于在光能一
定时，增大初始浓度会使 SM2的分子数相应增加，因
而分子之间对光子的吸收竞争增强，单位分子平均接

受的光能减少，降解的机率降低，光解速率变小，而且

光解生成的产物也可能竞争吸收光子。此外，也有可

能是光降解过程中有自敏化光解反应的参与。SM2光
解速率常数随 C0减小而增大的具体原因还需要进一
步探究和验证。

2.4 溶液 pH对 SM2光解的影响
通常情况下，自然界中污染环境下的水体酸碱

性不恒定。水溶液的酸碱性对含有-COOH、-COOR、
-NH2等易电离官能团的抗生素类污染物的光化学转
化行为有显著影响。pH通过改变抗生素的存在形式
及光化学性质而影响它们的光解动力学及光解机理，

对其光解起着促进或抑制的双重作用，光化学反应的

各种产物也将改变溶液的酸度，从而影响光解反应。

例如磺胺类、氟喹诺酮类等抗生素，分子结构中含有

图 4 SM2的 HPLC标准曲线
Figure 4 Standard curve of sulfamethazine by HPLC

图 5 不同光源对 SM2（C0=10 mg·L-1）光解的影响
Figure 5 Effects of different light sources on photodegradation

kinetics of sulfamethazine in pure water
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图 8 溶液 pH值对 SM2（C0=10 mg·L-1）光解速率常数（k）的影响
Figure 8 Effect of pH on photolytic rate constant（k）of

sulfamethazine in pure water
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图 6 初始浓度（C0）对 SM2的 UV-vis光解动力学的影响
Figure 6 Effects of initial concentrations（C0）on UV-vis
photodegradation kinetics of sulfamethazine in pure water

图 7 SM2初始浓度（C0）与其反应速率常数（k）的关系
Figure 7 Relationship between initial concentration（C0）of

sulfadimidine and its reaction rate constant（k）

酸碱解离基团，在不同 pH条件下具有不同的解离形
式，因此其光化学反应活性存在显著差异[25-26]。

由图 1可知，SM2分子中含有易电离的氨基和磺
酰胺基基团，它的溶解度和存在形态受水体酸碱性影

响。为进一步了解 SM2不同存在形态的光解情况，本
研究利用不同 pH值的 SM2水溶液模拟不同酸碱度
的水体开展光解实验。实验中，光照前后，暗对照处理

的不同取样时间 SM2 的残留浓度 C 和 C0 相比，均
没有显著降低，排除了在光照期间 pH影响 SM2水解
的可能性。

由表 1可以看出，在 300 W汞灯照射下，溶液的
pH 对 SM2 光解速率的影响较大。如图 8 所示，SM2
在不同 pH 溶液中光解速率表现为：k（pH9 . 0）>
k（pH7.0）>k（pH2.0）>k（pH10.0）>k（pH8.0）抑k（pH5.0）>
k（pH3.0）>k（pH11.0）。Gao等[27]研究表明 SM2在酸性
解离常数（pKa，1=2.6依0.2）至碱性解离常数（pKa，2=8依1）
的 pH范围内，主要以呈电中性的磺胺（SM02）形式存

在，以阳离子（SM+2）、两性离子（SM+2 /-）、阴离子（SM -2）

形式存在较少；在 2个解离常数附近，主要以 SM -2 、
SM+2离子形式存在。因此，SM2在不同 pH值下有 2种

不同的解离形式，解离形式不同可能吸收光谱也不

同，所以光解量子产率也会存在差异，从而导致其光

化学反应活性出现显著差别。根据实验数据计算：在

pH=9.0时，SM2的光解速率常数最大，光解最快；其次
是 pH=7.0和 pH=2.0时，光解速率常数较 pH=9.0时
相对减小，但是光解速率仍很快。这 3个 pH点分别
在 SM2的酸碱解离常数附近，SM2更多以离子形态存
在而更有利于光解。pH值为 10.0、8.0、5.0时，光解速
率常数差异不显著，并且速率变慢，pH 值为 3.0、
11.0 时，光解速率最慢，此时绝大多数 SM2 以中性
形态存在，反而不利于其光解。由此可以得出，磺胺

类抗生素的存在形态和光化学性质受pH 的影响，
SM2的离子形态比中性形态更有利于其光解。因此，
可通过改变环境中含该药物的废水的酸碱性来加快

药物光降解。

2.5 HA和 FA对 SM2光解的影响
在 UV-vis和模拟太阳光光解实验的暗对照中，

溶液中 SM2的 C与 C0相比均没有明显降低，因此可

表 1 不同 pH溶液中 SM2（C0=10 mg·L-1）的 UV-vis
光解动力学参数

Table 1 Kinetic parameters for SM2（C0=10 mg·L-1）
in aqueous solution with different pH

注：正负误差范围表示 95豫的置信区间（n=3）。

溶液 pH Solution pH k/min-1 r2 T1/2/min
pH=2.0 0.068依0.004 0.960 4~0.978 3 10依0.6
pH=3.0 0.029依0.001 0.974 3~0.980 3 23.9依0.8
pH=5.0 0.042依0.003 0.958 6~0.979 4 16.5依1
pH=7.0 0.077依0.002 0.900 8~0.922 4 9依0.2
pH=8.0 0.044依0.002 0.960 6~0.963 0 15.8依0.7
pH=9.0 0.083依0.008 0.947 4~0.948 4 8.4依0.8
pH=10.0 0.049依0.005 0.965 4~0.976 4 14.2依1.5
pH=11.0 0.017依0.002 0.955 4~0.974 2 40.8依5

350



第 32卷第 1期2016年 2月

0

-1

-2

-3

-4

-5
t/min0 10 20 30 40 50 60

0 mg·L-1 SRFA域
5 mg·L-1 SRFA域
10 mg·L-1 SRFA域
20 mg·L-1 SRFA域

以认为，在光解实验（每次 60 min）中，SM2的浓度降
低全部是由光降解作用引起的。

由图 9和图 10可见，300 W汞灯照射下，分别添
加不同浓度的 SRHA域、SRFA域时，两者均抑制了
SM2 的光解，并且随着浓度的增加，抑制效果更为
显著。

从 SRHA域和 SRFA域的紫外吸收光谱图（图 3）
可以看出，在 200~290 nm，两者均有较强的光吸收，
而SM2的吸收波长正好也集中在此范围内。在 300 W
汞灯照射时，SRHA域和 SRFA域对光解的抑制是因
为其与 SM2竞争吸收短波长的光子（200 nm<姿<290
nm），即 SRHA域（SRFA域）的光掩蔽效应（腐殖质与
化合物竞争光吸收）。随着 SRHA域（SRFA域）浓度的
增加，竞争吸收短波长的光子增多，光掩蔽效应愈加

显著。

图 11 显示，在 300 W汞灯光源下，分别添加相
同浓度的 SRHA域、SRFA域时，SRHA域对 SM2光解
的抑制作用大于 SRFA域。此结果表明，同一来源的
腐殖质对化合物光解的影响大致相同，而不同的性

质及组成对化合物的光解作用效果不同。腐殖质对

SM2光解的抑制作用依赖于其来源和组成，SRHA域
和 SRFA域来源相同但结构、组成不同，所以对 SM2
光解的影响也不完全相同。前人大量研究表明，HA
既可作为光敏剂促进污染物光降解[28-29]，也可作为光
掩蔽剂或自由基捕获剂而抑制污染物光降解[30]，其对
抗生素光解的影响表现为双重作用。然而，腐殖质对

抗生素类化合物光化学行为的影响机理很复杂，涉及

其来源和性质、目标化合物的性质、水中离子、光源光

谱等多种因素[25]，因此有待进一步的研究。

3 结论

（1）在 300 W汞灯和 1000 W氙灯 2 种光源下，
SM2的光解符合准一级动力学方程，但其光解速率常
数存在明显差异，k（300 W汞灯）> k（1000 W氙灯）。
（2）在同一光源下，SM2的光解速率常数随初始

浓度的增加而减小。

（3）SM2的光解速率常数受溶液 pH 值的影响，
表现为SM2以离子形态存在的 pH值下的光解速率
常数明显大于以中性形态存在的 pH值下的光解速率
常数。

（4）在 300 W汞灯光源下，HA和 FA均抑制了SM2
的光解，并且随着 HA或 FA浓度的增加，抑制效果更
为明显。

（5）在 300 W汞灯光源下，分别添加相同浓度的
HA、FA，HA对 SM2光解的抑制作用大于 FA。腐植酸

0

-1

-2

-3

-4

-5
t/min0 10 20 30 40 50 60

0 mg·L-1 SRHA域
5 mg·L-1 SRHA域
10 mg·L-1 SRHA域
20 mg·L-1 SRHA域

图 9 UV-vis光源下不同浓度的 SRHA域对
SM2光解动力学的影响

Figure 9 Effects of different concentrations of SRHA域 on UV-vis
photodegradation kinetics of sulfamethazine in pure water

图 10 UV-vis光源下不同浓度的 SRFA域对
SM2光解动力学的影响

Figure 10 Effects of different concentrations of SRFA域on UV-vis
photodegradation kinetics of sulfamethazine in pure water

图 11 UV-vis光源下同一浓度的 SRHA域、SRFA域对
SM2光解动力学的影响

Figure 11 Effects of SRHA域and SRFA域on UV-vis
photodegradation kinetics of sulfamethazine in pure water

0

-1

-2

-3

-4
t/min0 10 20 30 40 50 60

0 mg·L-1 SRHA域 /SRFA域
20 mg·L-1 SRFA域
20 mg·L-1 SRHA域

陈 伟，等：磺胺二甲嘧啶在水溶液中的光化学降解 351



农业环境科学学报 第 35卷第 2期
的组成和光反应活性的不同与其不同的来源、性质有

密切关系。
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