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Cu(Ⅱ)/Na2SO3体系降解磺胺甲恶唑的效能及机理
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摘 要： 利用 Cu（Ⅱ）催化 Na2SO3降解磺胺甲恶唑（SMZ），并探究降解效能及机理。结果表

明，Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解 SMZ 的最佳反应条件如下：pH 为 7、SMZ 初始浓度为 0.3 mg/L、Cu2+浓度

为 0.10 mmol/L、Na2SO3浓度为 0.50 mmol/L、温度为 25 ℃，反应 60 min 后 SMZ 降解率达到 61.3%。电

子顺磁共振波谱结果和醇抑制剂实验结果证明，Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解 SMZ 的主要活性物质是

·OH 和 SO4·-，其贡献率分别为 31.6% 和 64.8%。虽然水体背景成分氯离子（Cl-）和碳酸氢根离子

（HCO3-）对 SMZ 的降解起到一定抑制作用，但是 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系对实际水体中 SMZ 仍有较好的

降解效能。
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Performance and Mechanism of Cu(Ⅱ)/Na2SO3 System for Sulfamethoxazole 
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Abstract： Sulfamethoxazole (SMZ) was degraded by Cu(Ⅱ) catalyzed Na2SO3, and the degradation 

efficiency and mechanism were explored. The optimum reaction conditions of Cu( Ⅱ)/Na2SO3 system for 
SMZ degradation were as follows: pH of 7, initial SMZ concentration of 0.3 mg/L, Cu2+ concentration of 
0.10 mmol/L, Na2SO3 concentration of 0.50 mmol/L and temperature of 25 ℃, and the degradation rate of 
SMZ reached 61.3% after 60 min reaction under these conditions. The results of electron paramagnetic 
resonance (EPR) and alcohol inhibitor experiments showed that ·OH and SO4·- were the main active 
substances in Cu( Ⅱ)/Na2SO3 system for SMZ degradation, and their contribution rates were 31.6% and 
64.8%, respectively. Although the background ions such as chloride ion (Cl-) and bicarbonate ion (HCO3-) 
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inhibited the degradation of SMZ to some extent, the Cu(Ⅱ)/Na2SO3 system still had a good performance 
for SMZ degradation in actual water bodies.

Key words： Cu(Ⅱ);    Na2SO3;    sulfamethoxazole;    sulfate radical;    hydroxyl radical

近年来，随着规模化畜禽养殖业的发展，大量

抗生素被添加到畜禽饲料中，导致畜禽养殖废水中

抗生素严重超标。废水中的抗生素如果不加处理

而直接排放到环境中，不仅会破坏水体生态平衡，

而且容易诱导水中微生物产生抗性基因，严重危害

水体生态安全［1］。磺胺甲恶唑（SMZ）作为一种典型

的广谱抗生素，被广泛用于畜禽养殖业。畜禽对

SMZ的代谢有限，大部分（75%~90%）以原药或不完

全代谢产物的形式排出体外，导致其在水体中被频

繁检出［2］。由于 SMZ 具有生物毒性，废水中的 SMZ
会导致污泥的活性降低甚至解体恶化，进而导致出

水水质降低［3］。此外，传统废水生物处理技术对

SMZ等污染物的去除主要是吸附作用，可将 SMZ等

污染物富集到剩余污泥中，但剩余污泥中富集的

SMZ仍然会危害环境生态安全［3］。相比于传统生物

处理技术，高级氧化技术利用强氧化组分可以将抗

生素转化为无毒性的小分子有机物或二氧化碳等

小分子无机物，在抗生素废水处理领域有很好的应

用潜力［4］。
近年来，基于硫酸根自由基（SO4·-）的高级氧化

工艺（SR‑AOPs）已逐渐引起研究者的广泛关注。相

较于·OH（氧化还原电位为2. 8 V），SO4·-具有更高的

氧化还原电位（2. 5~3. 1 V）［5］，此外，SO4·-在降解某

些污染物时比·OH有更高的选择性［6］，且其适用 pH
范围较广，初始反应速率较快［7］。目前的研究主要

通过活化过硫酸盐（PS）、过一硫酸盐（PMS）来产生

SO4·-，如 UV 活化 PS［8］、Fe（Ⅱ）活化 PS［9］，然而 PS、
PMS 价格昂贵，而且工艺成本较高。有研究发现，

过渡金属离子［Fe（Ⅲ）、Co（Ⅱ）］活化亚硫酸盐也能

生成 SO4·-［10-11］，而且相比于 PS、PMS，亚硫酸盐价格

低廉，可以明显降低工艺成本。然而Fe（Ⅲ）/亚硫酸

盐体系仅适用于酸性环境（pH<4），Co（Ⅱ）具有毒

性，存在潜在的二次污染风险。与 Fe（Ⅲ）、Co（Ⅱ）

相似，Cu（Ⅱ）也具有很好的氧化还原性质，并且

Cu（Ⅱ）毒性低、溶解度高，适用于中碱性条件，所以

理论上可以通过Cu（Ⅱ）催化Na2SO3来产生 SO4·-，从
而降解污染物。目前关于 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解

SMZ的效能尚未见报道，因此笔者以 SMZ为目标污

染物，探究 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系对 SMZ的降解效能，

阐明体系主要活性物质及其贡献率，考察 pH、

Na2SO3浓度、Cu2+浓度、温度、污染物初始浓度等因

素对 SMZ 降解效能的影响，最后探究了 Cu（Ⅱ）/
Na2SO3体系对天然水体中SMZ的降解效能。

1 材料和方法材料和方法

1. 1　实验材料

实验试剂：五水合硫酸铜、无水亚硫酸钠、十水

合四硼酸钠、乙二胺四乙酸二钠、氯化钠、碳酸氢

钠、磺胺甲恶唑均为分析纯，5，5-二甲基-1-吡咯

啉-N-氧化物（DMPO）为色谱纯。实验中所有溶液

全部采用超纯水配制。

实验仪器：pH 计、电子分析天平、超纯水机、磁

力搅拌器、高效液相色谱仪、冷却水循环机。

1. 2　实验方法

实验在室温（25 ℃）下进行，取 150 mL缓冲溶液

加入到 250 mL锥形瓶中，调节 pH至预定值，向反应

容器中投加一定浓度的 SMZ，并快速混合，取空白

样，然后滴加一定体积的 CuSO4母液和 Na2SO3母液

后开始计时，一定时间取样，将样品经过 0. 22 µm水

系滤膜过滤后加入到装有 10 µL 甲醇和 10 µL 
EDTA的液相小瓶中，测定SMZ浓度。

采用单因素实验分析 pH、Cu2+浓度、Na2SO3 浓
度、SMZ 初始浓度、溶解氧和温度对 Cu（Ⅱ）/Na2SO3
体系降解磺胺甲恶唑效能的影响。实验过程中控

制 pH为 3~9（pH为 7~9时，采用 10 mmol/L硼砂缓冲

液调节；pH 为 3~6 时，采用 10 mmol/L 乙酸-乙酸钠

缓冲液调节）、SMZ 初始浓度为 0. 1~1. 0 mg/L、Cu2+

浓度为 0~0. 20 mmol/L、Na2SO3 浓度为 0. 02~2. 00 
mmol/L、温度为15~35 ℃。

1. 3　分析项目及方法

pH 和温度分别采用 pH 计和温度计测定；SMZ
浓度利用高效液相色谱仪检测，测定条件为：波长

λ=270 nm，流动相采用 40% 甲醇和 60% 含 0. 1% 的

冰乙酸水溶液，流速为 1. 0 mL/min，柱温为 35 ℃，进

样体积为50 µL。
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2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　Cu(Ⅱ)/Na2SO3体系对SMZ的降解效能

分析单独Cu2+、单独Na2SO3和Cu（Ⅱ）/Na2SO3三

种体系降解 SMZ的效能，结果如图 1所示。可以看

出，当 SMZ浓度为 0. 3 mg/L、pH 为 7时，反应 60 min
后，单独 Cu2+（0. 10 mmol/L）和单独 Na2SO3（0. 50 
mmol/L）对SMZ基本没有降解效果。

当将 0. 10 mmol/L Cu2+和 0. 50 mmol/L Na2SO3同
时加入到反应体系时，60 min后对 SMZ的降解率达

到 61. 3%，远高于单独 Cu2+和单独 Na2SO3对 SMZ 的

降解效果。有研究表明［12-13］，过渡金属（Mn+）能与亚

硫酸盐形成络合物［见式（1）］，络合物发生内部电

子转移生成亚硫酸根自由基［见式（2）］，随后亚硫

酸根自由基经历一系列自由基链式反应生成硫酸

根自由基或·OH［见式（3）~（7）］，生成的自由基可以

快速降解有机物。因此，在Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系中可

能也会形成硫酸根自由基或·OH降解SMZ。
M n ++SO32−→[MSO3](n-2)+ （1）
[MSO3]( n -2)+→M(n -1)++SO3·− （2）
SO3·−+O2→SO5·− （3）
SO5·−+HSO3−→SO4·−+SO42− + H+ （4）
SO5·−+HSO3−→SO3·−+HSO5− （5）
SO4·−+HSO3−→SO3·−+SO42−+ H+ （6）
SO4·−+H2O→SO42−+·OH + H+ （7）

2. 2　降解机理及活性物质贡献率分析

2. 2. 1　电子顺磁共振波谱实验

利用电子顺磁共振波谱（EPR）测定 Cu（Ⅱ）/
Na2SO3体系中生成的自由基，结果如图 2 所示。通

过文献［14］并结合图 2 可以看出，反应 1 min 后，在

Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系测到DMPO-·SO3-的加成物（aN=
14. 7×10-4 T，aβH=15. 9×10-4 T）；反应 15 min 后测到

明显的 DMPO- · OH（aN=14. 9×10-4 T，a β H =14. 9×
10-4 T）和 DMPO- ·OSO3-（aN=13. 7×10-4 T，aHβ =
10. 1×10-4 T，aHγ1=1. 42×10-4 T，aHγ2=0. 75×10-4 T）信

号，只是由于DMPO-·SO3-特征峰的叠加作用，导致

DMPO-·OH 特征峰不符合 1∶2∶2∶1 的比例。上述

EPR分析结果表明，在Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系中生成了

SO3·-、·OH和SO4·-。

2. 2. 2　醇抑制剂实验结果分析

根据 EPR 图谱及式（1）~（7）可知，在 Cu（Ⅱ）/
Na2SO3体系中生成的自由基有 SO3·-、SO5·-、·OH 和

SO4·-。相关文献研究表明，有溶解氧条件下，SO3·-

会快速转化为 SO5·- ，不会参与污染物的降解过

程［15］。为了进一步探究不同自由基（SO5·-、·OH 和

SO4·-）对 SMZ降解的贡献率，进行了醇抑制剂实验。

甲醇（MeOH）与·OH和 SO4·-的反应速率常数分别为
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b. t=15 min
图2　Cu(Ⅱ)/Na2SO3体系的EPR谱图

Fig.2　EPR spectra of Cu(Ⅱ)/Na2SO3  system
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图1　不同体系降解SMZ的效能

Fig.1　Degradation efficiency of SMZ by different systems
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7. 8×108~1. 0×109 和 2. 0×107~2. 5×107  L/（mol·s），叔

丁醇（TBA）与·OH的反应速率常数为 3. 8×108~7. 6×
108  L/（mol·s），与 SO4·-的反应速率常数仅为 4. 0×
105~9. 1×105  L/（mol·s）［10］，而 SO5·-与 MeOH 和 TBA
的反应速率常数均小于 103  L/（mol·s）［15］。因此，甲

醇可以同时淬灭·OH 和 SO4·-，叔丁醇能淬灭·OH，

利用甲醇和叔丁醇可以鉴别体系中·OH、SO4 · -和
SO5·-对 SMZ 降解的贡献率。当向体系中分别加入

5、10 和 50 mmol/L 的甲醇时，反应 60 min 后 SMZ 的

降解率分别下降至 29. 9%、15. 1% 和 3. 6%（见图

3），甲醇的投加明显抑制了 SMZ 的降解效能，但是

过量的甲醇并不能完全抑制 SMZ 的降解效能。当

向体系中分别加入 5、10 和 50 mmol/L 的叔丁醇时，

反应 60 min 后，SMZ 的降解率分别下降至 52. 5%、

51. 0% 和 35. 2%。上述实验结果表明，在 Cu（Ⅱ）/
Na2SO3体系中对 SMZ 降解起主要作用的是·OH 和

SO4·- ，对 SMZ 降 解 的 贡 献 率 分 别 为 31. 6% 和

64. 8%，而SO5·-对SMZ降解的贡献率仅为3. 6%。

2. 3　Cu(Ⅱ)/Na2SO3体系降解SMZ影响因素探究

2. 3. 1　pH对SMZ降解率的影响

在温度为 25 ℃、反应液体积为 50 mL、SMZ浓度

为 1. 0 mg/L、Cu2+浓度为 0. 10 mmol/L、Na2SO3浓度为

2. 00 mmol/L 的条件下，探究 pH 对 SMZ 降解效能的

影响，结果见图 4。可知，不同 pH 条件下，Cu（Ⅱ）/
Na2SO3体系对 SMZ 的降解率呈现先增大后降低的

趋势。当初始 pH为 3~6时，反应 60 min以后 SMZ的

降解率低于 23%，降解效果不佳；当 pH增大至 7时，

降解率增大到 43%；但是继续增大 pH 至 8 和 9 时，

SMZ 降解率分别降低至 26. 9% 和 25. 6%。pH 会对

SMZ降解效能产生影响主要是由于Cu2+和Na2SO3的
存在形态随 pH 变化，进而影响了反应体系中生成

自由基的链式反应［16］。Zhao等人［16］的研究表明，在

过渡金属催化亚硫酸盐体系中，参与反应生成自由

基的主要是去质子化的 SO32-，由于 HSO3-的 pKa 为
7. 2，当 pH 为 4~6 时，HSO3-主要是以质子化形式存

在，导致该体系对SMZ的降解效果不理想。

另一方面，运用 Visual Minteq 3. 1 软件计算铜

离子形态随 pH的变化（见图 5），结果发现，当 pH为

7 时，Cu2+主要以 Cu2+、CuOH+和 Cu2（OH）22+形式存

在，当pH继续增大至8~10时，Cu2+浓度逐渐降低，而

Cu3（OH）42+、Cu（OH）2（aq）、Cu（OH）3-的浓度明显增

加。根据上述分析可知，在 pH为 7的条件下，Cu2+浓
度和SO32-浓度均是最大的，此时SMZ降解率最高。
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图5　不同pH下Cu(Ⅱ)形态的浓度分布

Fig.5　Concentration distribution of Cu(Ⅱ) under 
different pH
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图4　pH对Cu(Ⅱ)/Na2SO3体系降解SMZ的影响

Fig.4　Effect of pH on SMZ degradation in Cu(Ⅱ)/Na2SO3 
system
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图3　醇抑制剂对Cu(Ⅱ)/Na2SO3体系降解SMZ的影响

Fig.3　Effect of alcohol inhibitors on SMZ degradation in 
Cu(Ⅱ)/Na2SO3 system
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2. 3. 2　Na2SO3和Cu2+对SMZ降解率的影响

当初始 pH为 7时，在不同 Na2SO3浓度和 Cu2+浓
度条件下，Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解磺胺甲恶唑的动

力学结果如图 6 所示。由图 6（a）可知，在 Cu2+为
0. 10 mmol/L、SMZ 为 1. 0 mg/L 条件下，当 Na2SO3浓
度从 0. 02 mmol/L 增加到 0. 50 mmol/L 时，SMZ 降解

率从 12%上升到 48%；而当 Na2SO3浓度进一步增至

4. 00 mmol/L时，SMZ降解率下降到42%左右。分析

原因，Na2SO3在链式反应中扮演着引发剂的角色，见

式（1）~（4），适当增加其浓度可以增加 SO4·-产率，从

而提高 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解 SMZ的效率；然而，

Na2SO3还是一种还原剂，过量的 Na2SO3会与 SMZ竞

争 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系中产生的·OH 和 SO4·-，导致

SMZ降解率下降［17-18］。
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b. Cu2+浓度的影响
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图6　Na2SO3浓度和Cu2+浓度对Cu(Ⅱ)/Na2SO3体系降解SMZ
的影响

Fig.6　Effect of Na2SO3 and Cu2+ concentrations on SMZ 
degradation in Cu(Ⅱ)/Na2SO3 system

由图 6（b）可知，在 Cu2+与 Na2SO3物质的量之比

为 1∶5、SMZ为 1. 0 mg/L条件下，当 Cu2+浓度从 0. 01 
mmol/L 增加到 0. 10 mmol/L 时，SMZ降解率从 8. 8%
上升到 50%；而当Cu2+浓度进一步增至 0. 20 mmol/L
时，SMZ 降解率略有下降。因此，Cu（Ⅱ）/Na2SO3体
系降解 SMZ 的最佳 Na2SO3 浓度和 Cu2+浓度分别为

0. 50和0. 10 mmol/L。
2. 3. 3　SMZ初始浓度对SMZ降解率的影响

在 pH 为 7、Cu2+浓度为 0. 10 mmol/L、Na2SO3 浓
度为 0. 50 mmol/L 条件下，分析 SMZ 初始浓度对反

应体系的影响。结果表明，当 SMZ 初始浓度从 0. 1 
mg/L升高到 0. 3 mg/L时，其降解率从 63. 3%下降到

61. 3%；然而，当 SMZ 初始浓度从 0. 3 mg/L 升高至

1. 0 mg/L时，其降解率下降至 49. 3%。分析原因，一

定条件下 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系产生的·OH和 SO4·-的
量是一定的，随着污染物初始浓度的升高，导致

SMZ降解率下降。因此，本实验确定的最佳 SMZ初

始浓度为0. 3 mg/L。
2. 3. 4　溶解氧对SMZ降解率的影响

在 pH为 7、SMZ初始浓度为 0. 3 mg/L、Cu2+浓度

为 0. 10 mmol/L、Na2SO3浓度为 0. 50 mmol/L条件下，

用 N2对反应体系进行曝气以探究溶解氧（DO）浓度

对 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解 SMZ效能的影响。结果

表明，当DO浓度为 1. 0 mg/L时，反应 60 min后 SMZ
的降解率为 19. 4%，远低于不曝N2的空白组（DO为

6. 5 mg/L，降解率为 61. 3%）。这主要是因为曝N2导
致水中DO浓度急剧下降，由式（3）和式（4）可知，氧

气在 SO4·−的生成中起着至关重要的作用，DO 浓度

过低会抑制 SO5·−的产生，进而抑制 SO4·−的生成，最

终导致SMZ降解率下降。

2. 3. 5　温度对SMZ降解率的影响

在 pH 为 7、Cu2+浓度为 0. 10 mmol/L、Na2SO3 浓
度为 0. 50 mmol/L 条件下，探究温度对 Cu（Ⅱ）/
Na2SO3体系降解 SMZ 的影响，结果如图 7 所示。可

知，当温度从 15 ℃升高到 35 ℃时，反应 60 min 后

SMZ 降解率从 41. 6% 上升到 79. 3%。有研究发

现［19］，Cu2+与 Na2SO3的反应速率随着温度的升高而

增大，这主要是由于温度升高后分子之间的传质速

率增大导致的。通过 Arrhenius 方程对 SMZ 降解速

率的对数和温度的倒数进行拟合，发现降解速率的

对数与温度的倒数具有良好的线性关系，如图 8所

示。通过计算可知，该体系降解 SMZ的表观活化能

为39. 53 kJ/mol。
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2. 4　背景离子对SMZ降解率的影响

分析天然水体中常见的背景离子（Cl-、HCO3-）
对Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解 SMZ的影响，结果如图 9
所示。在 pH为 7、SMZ浓度为 0. 3 mg/L、Cu2+浓度为

0. 10 mmol/L 和 Na2SO3 浓度为 0. 50 mmol/L 的条件

下，当投加 2 mmol/L 的 Cl-或 2 mmol/L 的 HCO3-后，

SMZ降解率分别降低至 43. 4% 和 36. 4%，说明背景

离子Cl-和HCO3-对 SMZ的降解有明显的抑制作用。

这是因为Cl-与 SO4·-反应生成了活性弱于 SO4·-的氯

自由基（Cl·），随着 Cl-浓度的增大，Cl-会与 Cl·反应

生成氧化活性更低的 Cl2·-、Cl2和 HOCl；HCO3-会与

SO4·-反应生成碳酸氢根自由基，其氧化活性也远低

于 SO4·-［20］。另外，分析了天然水体（黄河水）对 SMZ
降解率的影响，发现 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系对 SMZ 的

降解效果略有下降（51. 2%），这是由于黄河水中存

在 Cl-、HCO3-和腐殖质等成分，会与 SMZ 竞争·OH
和SO4·-等组分，进而导致SMZ降解效能下降。

3 结论结论

①    与单独 Cu2+或单独 Na2SO3 相比，Cu（Ⅱ）/
Na2SO3体系对SMZ的降解效果良好。EPR图谱分析

和醇抑制剂实验结果表明，Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系降解

SMZ的主要活性物质是·OH和 SO4·-，其贡献率分别

为31. 6%和64. 8%。

②    在室温（25 ℃）条件下，当 pH 为 7、SMZ 初

始浓度为 0. 3 mg/L、Cu2+浓度为 0. 10 mmol/L、Na2SO3
浓度为 0. 50 mmol/L 时，Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系对 SMZ
的降解率达到 61. 3%。溶解氧在 SO4·-生成过程中

起着至关重要的作用，反应体系中溶解氧浓度降低

会抑制SO4·-的生成，从而降低SMZ降解率。

③    天然水体中背景离子 Cl-、HCO3-均可以抑

制 Cu（Ⅱ）/Na2SO3体系对 SMZ 的降解，但该体系对

SMZ的去除效果也较好。
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