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摘　要　研究了基于硫酸根的高级氧化技术 UV/过二硫酸盐（UV/PDS）对水体中组胺 H2 受体拮抗剂

（HRAs）的降解，并选取 HRAs中的典型物质西咪替丁（CMTD）为目标污染物. 采用竞争动力学方法

得到了 HRAs和 ·OH及 反应的二级速率常数，k·OH/HRAs 为 (2.8—14.6)×109 L·mol−1·s−1， 为

(0.81—8.10)×109 L·mol−1·s−1. 研究在实验基础上建立了 UV/PDS的自由基拟稳态模型，模拟结果表明，

UV/PDS对污染物的降解，其间接光解起主要作用，体系中·OH和 是间接光解的主导自由基 . 在

(0.1—0.5)  mmol·L−1  PDS投加量下， ·OH和 的浓度分别为 (3.85—5.16)  ×10−16 mol·L−1， (1.21—

1.68) ×10−13 mol·L−1， 对污染物的降解起主导作用 . 酸性条件下自由基浓度相对更高，从而促进了

CMTD的去除. 水体基质（Cl−、 和 NOM）存在条件下，CMTD的降解受到一定的抑制，模拟结果

表明自由基浓度显著降低；但是模拟结果与实验结果有一定偏差，主要是基质存在下生成了衍生自由

基，由于衍生自由基的复杂性而未计入模型计算中导致. 在实际水样中应用的研究表明，UV/PDS可以

有效降解地表水（SW）和实际废水（WW）中的 CMTD，具有良好的应用前景.
关键词　组胺 H2 受体拮抗剂，西咪替丁，UV/PDS，自由基模拟.

Degradation of histamine H2-receptor antagonists by UV/PDS: Kinetics
and radical modeling

ZHOU Zilin　　HUANG Jinjing　　SHANG Weiwei　　QIAN Yajie **

（College of Environmental Science and Engineering, Donghua University, Shanghai, 201620, China）

SO−4 ·
kSO−4 ·/HRAs

SO−4 ·
SO−4 ·

SO−4 ·

Abstract　The  degradation  of  histamine  H2-receptor  antagonist  (HRAs)  by  sulfate  radical  based
advanced oxidation processes (SR-AOPs) of UV/peroxydisulfate (UV/PDS) was investigated in this
study. Cimetidine (CMTD), a typical compound of HRAs, was selected as the target pollutant.  The
second-order rate constants between HRAs with ·OH and   were obtained by competition kinetic
approaches, with kžOH/HRAs in the range of (2.8—14.6)×109 L·mol−1·s−1 and   in the range of
(0.81 —8.10)×109  L·mol−1·s−1,  respectively.  Based  on  experimental  results,  a  pseudo  steady-state
kinetic model was developed to calculate the radical concentration. The modeling results showed that
CMTD degradation  was  mainly  caused  by  indirect  photolysis,  which  dominated  by  ·OH and  .
With the dosage of (0.1—0.5) mmol·L−1 PDS, the ·OH and   concentrations were in the range of
(3.85 —5.16)  ×10−16  mol·L−1  and  (1.21 —1.68)  ×10−13  mol·L−1,  respectively.  Thereby,    was
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deemed  as  the  major  contributor  to  CMTD  degradation.  The  radical  concentration  was  relatively
higher under acidic conditions, which promoted the degradation of CMTD. In the presence of water
matrices,  i.e.,  Cl−,    and  NOM,  the  degradation  of  CMTD  was  inhibited  to  some  extent.
Modeling results confirmed that the radical concentration decreased significantly. However, a certain
deviation between modeling and experimental results was observed in the presence of water matrices,
which  might  be  caused  by  the  secondary  radicals  derived  from  ·OH and    reacting  with  water
matrices.  Due  to  the  complexity  of  secondary  radicals,  the  reactions  of  derived  radicals  were  not
included in the model. The application of UV/PDS in real water samples showed that CMTD could
be  effectively  degraded  by  UV/PDS  in  surface  water  (SW)  and  wastewater  (WW),  which  is
promising in water treatment.
Keywords　histamine H2-receptor antagonist，Cimetidine，UV/PDS，radical modeling.

  

我国是药物生产和使用大国. 药物主要作用为预防和治疗人类、动植物等疾病，调节生理机能，恢

复机体正常等. 近年来，由于药物的生产，使用和排放缺乏长期有效的监管机制，导致在农作物土壤、

地下水、地表水甚至饮用水水源中检测出了药物的存在 [1 − 2]，虽然检出浓度较低，在 ng·L−1 和 μg·L−1

之间，但对自然水体中的细菌产生抗性基因的风险不容忽视[3 − 4]. 药物毒性的累积性对人体的潜在伤害

较为严重，例如饮用含有药物污染的地下水会影响人体的内分泌系统，长期饮用可导致癌症和畸形[5].

SO−4 ·

高级氧化技术（AOPs）是高效去除水体中痕量有机污染物的技术，其主要通过自由基及非自由基

途径将污染物氧化甚至矿化[6]. 近年来，基于硫酸根自由基的高级氧化技术（SR-AOPs）受到广泛关注，

相比于热活化、臭氧活化、金属活化产生活性基团等方式，UV 活化效率高、副产物少且经济环保[7]. 同
时 ， 相 比 于 传 统 的 以 ·OH 自 由 基 （ E0=1.9—2.7  V） [8] 主 导 的 高 级 氧 化 技 术 （HR-AOPs） ， 自 由 基

（E0=2.5—3.1V）[9] 以其高氧化电位、pH 适应范围广、稳定性强，对污染物降解具有更广阔的应用前景.

HCO−3

本论文选取可与组胺 H2 受体结合，产生抑酸作用，用于治疗消化性溃疡等疾病的受体拮抗剂

（HRAs） [10]（ 雷 尼 替 丁 （Ranitidine，RNTD） 、 尼 扎 替 丁 （Nizatidine，NZTD） 、 法 莫 替 丁 （ Famotidine，
FMTD）、西咪替丁（Cimetidine，CMTD）、罗沙替丁（Roxatidine，RXTD））为研究对象. 由于患者在给药

后很大一部分 HRAs 以原结构排出至环境中，传统污水处理工艺无法有效去除 HRAs[11 − 13]，在地表水

中检测到 CMTD 浓度达 580 ng·L−1[14]，在污水厂出水中检测到 CMTD、FMTD 和 RNTD 的浓度高达

0—5.38 μg·L−1[11, 14]. HRAs 在水体中的污染会对生态系统和公共卫生带来潜在风险[15]，基于生物处理的

传统污水处理工艺对 HRAs 的去除效果有限. 高级氧化被认为是去除水中有机微污染物的有效技术 [16]，
但是对 HRAs 类污染物的去除特性研究罕有报道. CMTD 是第一代 HRAs，污水厂出水中浓度甚至高

达 5380 ng·L−1[14]，鉴于 CMTD 的高使用量和排放量，将其作为特征物质，通过建立拟稳态动力学模型，

探究 UV/PDS 体系降解 HRAs 的机理，PDS 投加量、不同 pH 条件、水体基质（Cl−、 和 NOM）对

UV/PDS 体系的影响，并评估在实际水样（地表水（SW）、实际废水（WW））中的应用. 通过比对实验值

与模型预测值的差异，进一步评估 UV/PDS 体系稳态模型的适用性，明确 UV/PDS 降解 HRAs 的反应

机理和应用前景.

 1    材料与方法（Materials and methods）

 1.1    实验材料

RNTD、NZTD、RXTD、CMTD、FMTD（～99.8%）（结构如表 1 所示），过二硫酸钠（PDS，99.9%）、

双 氧 水 （H2O2， 质 量 分 数 30%） 、 氯 化 钠 （NaCl， 99%） 、 碳 酸 氢 钠 （NaHCO3， 99.7%） 、 磷 酸 氢 二 钠

（ Na2HPO4， 99.9%） 、 磷 酸 二 氢 钠 （ NaH2PO4， 99.9%） 、 硫 代 硫 酸 钠 （ Na2S2O3， 99.99%） 、 乙 酸 铵

（CH3COONH4，99.9%） 、 乙 酸 钠 （CH3COONa，99.9%） 、 腐 殖 酸 （HA） 、 浓 硫 酸 （H2SO4，98%） 、 乙 醇

（CH3CH2OH，99.5%） 、 叔 丁 醇 （C4H10O，99.5%） 等 试 剂 均 购 自 Sigma-Aldrich 或 ANPEL 实 验 室 技 术
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（ 上 海 ） 有 限 公 司 . 甲 醇 、 乙 腈 等 为 色 谱 级 ， 实 验 溶 液 配 置 及 反 应 用 水 均 采 用 Milli-Q 纯 化 系 统

（18.2 mΩ·cm）制备的超纯水.
 
 

表 1    HRAs 的化学结构

Table 1    Chemical Structures of HRAs
 

污染物
Contaminants

分子量
Molecular weight

分子式
Molecular formula

化学结构式
Chemical structural formula

雷尼替丁 314.40 C13H22N4O3S

尼扎替丁 331.46 C12H21N5O2S2

法莫替丁 337.45 C8H15N7O2S3

西咪替丁 252.34 C10H16N6S

罗沙替丁 306.19 C17H26N2O3

 
 

 1.2    实验设备及仪器

本实验过程中主要使用的仪器设备为高效液相色谱（HPLC，1260，Agilent Technology，USA），紫外

分光光度计（UV-1600PC，Shanghai Mapada Instruments）,离子色谱仪（Thermo Dionex Aquion，赛默飞世

尔科技有限公司），pH 计（FE28K，Mettler Toledo），紫外反应器（内置一个 4 W 的低压紫外汞灯，输出波

长为 254 nm）等.
 1.3    实验方法

 1.3.1    光强测定实验

本 实 验 使 用 的 圆 柱 形 石 英 反 应 器 内 置 一 个 4 W 的 低 压 紫 外 汞 灯 ， 其 光 强 根 据 草 酸 铁 钾

（K3Fe（C2O4）3·3H2O）法[17] 测定为 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1.
 1.3.2    HRAs 降解动力学实验

HRAs 降解动力学实验在圆柱形石英反应器中进行，反应溶液置于石英杯中，磁力搅拌器维持反

应 溶 液 的 均 匀 混 合 . 反 应 体 系 总 体 积 为 100 mL，10 mmol·L−1 磷 酸 盐 缓 冲 溶 液 维 持 体 系 pH 7， 在

0.01 mmol·L−1HRAs 的溶液中加入 0.2 mmol·L−1PDS，并于不同时刻取样 1 mL 过 0.45 μm 滤膜后加入至

含有 300 mmol·L−1 Na2S2O3 的液相小瓶中. 样品在 4 ℃ 下冰箱保存，24 h 内进行液相分析，所有实验均

进行两次以上.
SO−4 · 1.3.3     和·OH 自由基竞争动力学实验

SO−4 · kSO−4 ·/HRAs

SO−4 · kSO−4 ·/HRAs

UV/PDS 体系中 HRAs 的降解主要是由直接光解和间接光解作用[18]. 如式（1）所示，kobs 为拟一级降

解速率常数（s−1）、kd 和 ki 分别为直接和间接光解速率常数（s−1）. ki 可由 kobs 与 kd 的差值计算. 如式（2）

所 示 ，UV/PDS 体 系 中 和 ·OH 两 种 自 由 基 主 导 了 间 接 光 解 [19]， k·OH/HRAs 和 分 别 是 HRAs
和·OH 与 的二级速率常数. 无法通过竞争实验同时测定 k·OH/HRAs 和 ，故本研究引入间接光

解以·OH 主导的 UV/H2O2 体系[18]，此体系中 HRAs 的降解如式（3）所示.
kobs = kd+ ki （1）

ki = kSO−4 ·/HRAs[SO−4 ·]ss+ k·OH/HRAs[ ·OH]ss （2）

−d[HRAs]
dt

= kobs,HRAs[HRAs] =kd,HRAs[HRAs]+ki,HRAs[HRAs] = kd,HRAs[HRAs]+k·OH,HRAs[ ·OH][HRAs] （3）
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kSO−4 ·/AS SO−4 ·
kSO−4 ·/HRAs

在 UV/H2O2 体系中，采用硝基苯（NB，kžOH/NB=3.0×109 L·mol−1·s−1）作为·OH 的竞争化合物来测定

k·OH/HRAs；在 UV/PDS 体系中，采用苯甲醚（AS， =4.9×109 L·mol−1·s−1）作为 的竞争化合物来测

定 [19 − 21].
在 UV/ H2O2 体系中，NB 的降解可以用式（4）表示.

−d[NB]
dt

= kobs,NB[NB] = kd,NB[NB]+ki,NB[NB]=kd,NB[NB]+k·OH,NB[ ·OH][NB] （4）

其中，kobs,HRAs 和 kobs,NB 是实验所得的拟一级降解速率常数（s−1）；kd,HRAs 和 kd,NB 是实验所得的拟一级

直 接 光 解 速 率 常 数 （ s−1） ； ki,HRAs 和 ki,NB 为 间 接 光 解 速 率 常 数 （ s−1） ； kžOH,HRAs 和 kžOH,NB 是 HRAs 和

NB 分别与·OH 的二级速率常数（L·mol−1žs−1）.
结合方程（3）和（4）得到方程（5）：

ln
(

[HRAs]t

[HRAs]0

)
− kd,HRAst =

(
ln

(
[NB]t

[NB]0

)
− kd,NBt

)
k·OH/HRAs

k·OH/NB
（5）

式（5）可以进一步表示为式（6）：

ki,HRAs = ki,NB
k·OH/HRAs

k·OH/NB
（6）

其中，ki,HRAs 和 ki,NB 可以从式（7）和（8）中获得：

ki,HRAs = kobs,HRAs− kd,HRAs （7）

ki,NB = kobs,NB− kd,NB （8）

将 ki,HRAs 和 ki,NB 的计算值以及已知的 kžOH,NB 带入式（6）中，即可推导出 HRAs 和·OH 的二级速率

常数 k·OH/HRAs.

SO−4 ·
SO−4 ·

SO−4 · SO−4 ·
kSO−4 ·/HRAs

UV/PDS 体系，首先向反应体系中加入 200 mmol·L−1 叔丁醇（TBA，k·OH/TBA=（3.8—7.6）×108 L·mol−1·s−1）
以淬灭反应体系中的 ·OH，之后可用上述方法测定 与 HRAs 的反应速率常数 .  UV/PDS 体系中

HRAs 的降解可用式（9）表示，NB 降解所测得的·OH 浓度可用式（10）表示， 和·OH 引起的 AS 降解

所测得的 浓度可用式（11）表示，将式（10）和（11）带入式（9）中，可计算出 与 HRAs 的二级速率

常数 .

ln
(

[HRAs]t

[HRAs]0

)
= k·OH/HRAs

w
[·OH]tdt+ kSO−4 ·/HRAs

w
[SO−4 ·]

t
dt+kdt （9）

w
[ ·OH]

t
dt =

ln([NB]t/[NB]0)-kd,NB

k·OH/NB
（10）

w
[SO−4 ·]t

dt =
ln([AS]t/[AS]0)−kd,ASt− k·OH/AS

r
[ ·OH]tdt

kSO−4 ·/AS
（11）

 1.3.4    建模方法

（1）模型的基本反应

SO−4 ·的净生成率可用式（12）表示：

rSO−4 · = 2ΦPSPU-V fPS(1−e-2.303(α(λ)+ϵ(λ)C)l) （12）

rSO−4 · SO−4 ·式中， 为 的净生成率（mol·s−1）；ΦPS 为 PS 的量子产率；PU-V 为 254 nm 下的紫外线强度（3.2×10−8

Einstein·L−1·s−1） ； fPS 是 PS 吸 收 光 的 分 数 ； ε（λ） 是 PS 在 254 nm 处 的 摩 尔 消 光 系 数 ；C 为 PS 的 浓 度

（mol·L−1）；α（λ） 是其他所有溶液成分在 254 nm 处的光吸收（cm−1）；l 是反应器的光程.
SO−4 ·

O−2 · SO−5 · CO−3 ·
UV/PDS 降解 HRAs 过程中包含大量基元反应，·OH 和 是过程中的主要反应物质，二级自由基

如 、HO2·、 等由于浓度极低，衍生自由基如 Cl·、ClOH·−、 等由于产生机理较为复杂，不包含

在 UV/PDS 降解 HRAs 的建模过程中. 本模型中涉及的基本反应和速率常数如表 2 所示.
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表 2    拟稳态模型中涉及的基本反应和速率常数

Table 2    Reactions and rate constants involved in the pseudo steady-state model
 

方程式
Equations

速率常数
Rate constants

参考文献
References

1 S2O8
2−+hv→2SO−4 · ϵ254

S2O8
2−Φ254 = 0.70 mol·einstein−1  = 22.07 mol−1·cm−1

[22 − 23]
2 HRAs+hv→products rUV，HRAs = -ΦHRAs·I·fHRAs·（1-e-A）fHRAs = 2.303·b·εHRAs·CHRAs/A

3 SO−4 ·+S2O2−
8 →S2O−8 ·+SO2−

4 k1 = 6.62×105 L·mol−1·s−1 [24]

4 AlkalinepHSO−4 ·+HO−→HO ·+SO2−
4 k2 = 6.25×107 L·mol−1·s−1 [25]

5 All pHsSO−4 ·+ (H2O)→HO ·+ HSO−4 k2’[H2O] = 4.6×102 s−1 [26]

6 SO−4 ·+ SO−4 ·→S2O2−
8 k3 = 8.1×108 L·mol−1·s−1 [24]

7 HO ·+HO ·→H2O2 k4 = 5×109 L·mol−1·s−1 [27]

8 S2O2−
8 +HO ·→HSO−4 + SO−4 ·+0.5O2 k5 = 1.2×107 L·mol−1·s−1 [28]

9 SO−4 ·+ HO ·→HSO−4 +0.5O2 k6 = 1.0×1010 L·mol−1·s−1
[28]

10 SO−4 ·+ R→productsHO ·+ R→products kSO−4 ·/HRAsk7 = k7’ = k·OH/HRAs
11 HSO−4 ↔H++SO2−

4 pKa1 = 1.92 [29]

在Cl−存在条件下

12 SO−4 ·+ Cl−→SO2−
4 +Cl· k8 = 4.7×108 L·mol−1·s−1 [30]

13 SO2−
4 +Cl ·→SO−4 ·+ Cl− k9 = 2.5×108 L·mol−1·s−1 [26]

14 OH ·+ Cl−→ClOH·− k10 = 4.3×109 L·mol−1·s−1 [31]

15 ClOH·−→OH ·+ Cl− k11 = 6.1×109 s−1 [31]

16 Cl ·+H2O→ClOH·−+H+ k12[H2O] = 1.3×103 s−1 [32]

17 ClOH·−+H+→Cl ·+H2O k13 = 2.1×1010 L·mol−1·s−1 [31]

HCO−3在 存在条件下

18 SO−4 ·+HCO3
−→CO3 ·+H++SO2−

4 k14 = 3.6×106 L·mol−1·s−1 [22]

19 SO−4 ·+CO3
2−→CO−3 ·+SO2−

4 k15 = 6.5×106 L·mol−1·s−1 [33]

20 HO ·+HCO−3 →CO−3 ·+H2O k16 = 8.5×106 L·mol−1·s−1 [8]

21 HO ·+CO2−
3 →CO−3 ·+ OH− k17 = 4.2×108 L·mol−1·s−1 [8]

22 H2CO3
*↔H++HCO−3 pKa2 = 6.3 [34]

23 HCO−3 ↔H++CO2−
3 pKa3 = 10.3 [31]

在NOM存在条件下

24 SO−4 ·+NOM→products k18 = 2.35×107 L·molC−1·s−1 [35]

25 HO ·+NOM→products k19 = 3.0×108 L·molC−1·s−1 [20]
 
 

SO−4 ·（2）[ ]ss,0 和 [·OH]ss,0 的理论浓度估算和自由基分布

SO−4 · rSO−4 ·

SO−4 · SO−4 ·
UV/PDS 降解 HRAs 拟稳态模型是在拟稳态假设基础上建立，假设 （ ）和·OH（r·OH）的净生

成速率为零，不随时间变化，拟稳态自由基浓度 [ ]ss， [·OH]ss 等于它们的初始浓度 [ ]ss,0 和

[·OH]ss,0，表示为方程（13）和（14）. 通过实验可知，反应过程的 PDS 浓度几乎不变（变化在 10% 以内）.

此外，其他物种的拟稳态浓度也均为其初始浓度.

[SO−4 · ]ss,0=
2ΦPS(PU-V) fPS(1-e-2.303(α(λ)+ϵ(λ)C)l)+k5[S2O8

2−]0[HO · ]ss,0

k1[S2O8
2−]0+ k2[OH−]0+ k2

′[H2O]+k6[HO · ]ss,0+k7[HRAs]0+
∑

iki[Si]0

（13）

[HO · ]ss,0=
k2[SO−4 · ]ss,0[HO−]0+k2’[H2O][SO4

− · ]ss,0

k5[S2O2−
8 ]0+ k6[SO−4 · ]ss,0+ k7’[HRAs]0+

∑
iki[Si]0

（14）

SO−4 ·式中，[Si]0 是水体基质的初始浓度；ki 是水体基质与·OH 和 的速率常数.

 1.4    实际水样采集及表征

本实验为了探究 UV/PDS 体系在实际水样中的应用效果，从江苏太湖（N31°6′36″, E120°23′3″）采
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NO−3 PO3−
4

集地表水（SW），从上海市政污水处理厂的二级出水采集实际污水（WW）. 水样储存于 4 ℃ 的环境中，

实验前用配备 0.45 μm 滤膜的玻璃砂芯抽滤装置过滤水样以去除颗粒物. 采用岛津总有机碳分析仪测

定总有机碳含量（TOC）. 用离子色谱测定了 Cl−、 、 离子浓度，用电感耦合等离子体质谱测定

了 Fe、Mn 元素的浓度，如表 3 所示.
 
 

表 3    实际水样的表征

Table 3    Characteristics of the water samples
 

水样
Water samples pH TOC/（mg·L−1） Cl-/（mmol·L−1） NO3

- /（mmol·L−1） PO4
3- /（mmol·L−1） Fe/（mmol·L−1） Mn/ （mmol·L−1）

SW 6.57 0.79 0.39 0.0276 ND 3.35×10−6 6.74×10−6

WW 6.86 0.67 2.27 0.8009 ND ND 2.45×10−6
 
 

 1.5    检测方法

实 验 中 RNTD、 NZTD、 FMTD、 CMTD、 RXTD、 NB、 AS 浓 度 采 用 配 备 Agilent  1260 色 谱 柱

（ZORBAX SB-C18，2.4 mm×150 mm，5 μm）的高效液相色谱（HPLC，1260，Agilent Technology，USA）定

量分析 . 其中 RNTD、NZTD、RXTD：流动相为乙腈和乙酸铵（50 mmol）溶液，V（乙腈）/V（乙酸铵）=20/80；

FMTD：流动相为甲醇和水，V（甲醇）/V（水）=40/60；CMTD：流动相为甲醇和水，V（甲醇）/V（水）=45/55；NB、

AS： 流 动 相 为 0.1%（ V/V） 甲 酸 和 甲 醇 ， V（0.1%（ V/V） 甲 酸 ） /V（ 甲 醇 ）=45/55.  RNTD、NZTD、FMTD、CMTD、

RXTD、NB、AS 的检测波长分别为 242、315、208、270、218 、270、220 nm. 柱温均保持在 35 ℃，等度

洗脱.

 2    结果与讨论 （Results and discussion）

 2.1    HRAs 降解动力学

由实验可知，HRAs 溶液在单独 PDS 处理条件下无明显降解，在单独紫外线照射下有一定的降解.
紫 外 线 照 射 条 件 下 加 入 PDS 后 ，HRAs 的 降 解 显 著 增 加 ， 反 应 20  min 后 ，FMTD、RNTD、RXTD、

NZTD 和 CMTD 的去除率分别为 87.96%、99.36%、93.13%、97.42% 和 99.27%. HRAs 的降解如图 1 所

示，在 UV/PDS 体系中，HRAs 的降解 ln（[HRAs]/[HRAs]0）值和反应时间 t 表现出良好的线性关系（R2 >
0.95），说明反应遵循拟一级动力学.
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实验表明 HRAs 的降解由直接光解和间接光解共同作用，直接光解是 UV 直接氧化 HRAs，间接光

解可能是由自由基氧化引起的. 已有相关研究表示在 UV/PDS 体系中，例如·OH 和 SO4
-·可能是间接光

解的主导自由基[18, 22]，可与污染物快速反应.
kSO−4 ·/HRAs 2.2    HRAs 反应速率常数 k·OH/HRAs 和

kSO−4 ·/HRAs

SO−4 ·
kSO−4 ·/HRAs

SO−4 ·

本实验采用竞争动力学方法测定 HRAs 的二级反应速率常数 k·OH/HRAs 和 ，结果如表 4 所

示 . FMTD，RNTD，RXTD，NZTD 和 CMTD 与·OH 和 的有较高的二级反应速率常数，k·OH/HRAs 为

（2.8—14.6）×109 L·mol−1·s−1， 为（0.81—8.10）×109 L·mol-1·s−1. HRAs 的富电子部分，例如胺、双键

和硫醚键被认为是易受·OH 和 攻击的反应位点[16,36]. CMTD 的 ki 值相比其他 HRAs 较低，后续研究

将以 CMTD 为特征污染物进行模型模拟.
 
 

SO−4 ·表 4    HRAs 与·OH 和 的二级反应速率常数

SO−4 ·Table 4    The second-order rate constants of ·OH and   with HRAs
 

组胺H2受体拮抗剂
HRAs

k·OH/HRAs /（L·mol−1·s−1） kSO−4 ·/HRAs /（L·mol−1·s−1）

FMTD 7.31×109 7.07×109

RNTD 2.80×109 2.46×109

RXTD 3.12×109 0.81×109

NZTD 3.54×109 0.85×109

CMTD 1.46×1010 8.10×109
 
 

 2.3    PDS 投加量对 HRAs 降解的影响

SO−4 ·
CMTD 在 不 同 PDS 投 加 量 的 自 由 基 浓 度 如 表 5 所 示 . 在 （ 0.1—0.5）  mmol·L−1  PDS 投 加 量

下，·OH 和 的浓度分别为（3.85—5.16） ×10−16 mol·L−1 和（1.21—1.68） ×10−13 mol·L−1.
 
 

SO−4 ·表 5    不同 PDS 投加量下 UV/PDS 模型体系中·OH 和 理论浓度分布

SO−4 ·Table 5    Concentration distribution of ·OH and   under different PDS dosage
 

[PDS]/（mmol·L−1） [·OH]/（mol·L−1） SO−4 ·[ ]/（mol·L−1）

0.1 3.85 × 10−16 1.21 × 10−13

0.2 4.20 × 10−16 1.34 × 10−13

0.3 4.54 × 10−16 1.45 × 10−13

0.4 4.86 × 10−16 1.57 × 10−13

0.5 5.16 × 10−16 1.68 × 10−13

　　注：（[CMTD] = 0.01 mmol·L−1, PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1）.
 
 

SO−4 ·

得到的拟一级降解速率常数 kobs、直接光解速率常数 kd、间接光解速率常数 ki 和模型预测的 kobs
如图 2 所示. 图 2（a）表示随着 PDS 投加量的增加，间接光解速率常数 ki 显著增加. 图 2（b）表示模拟的

和·OH 自由基降解 CMTD 的贡献值. 

 

图 1    HRAs 的降解
FMTD（a）、RNTD（b）、RXTD（c）、NZTD（d） 和 CMTD（e）

[ 组胺 H2 受体拮抗剂（HRAs）] = 0.01 mmol·L−1，[PDS] = 0.2 mmol·L−1，PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1

Fig.1    Degradation of HRAs 
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图 2    PDS 投加量对 HRAs 降解的影响
SO−4 ·（a） 实验及模拟的降解速率常数；（b）  和·OH 自由基降解贡献值

（[ 西咪替丁（CMTD）] = 0.01 mmol·L−1，PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1，pH = 7）

Fig.2    Effect of PDS dosage on HRAs degradation
SO−4 ·（a） Experimental and modeling degradation rate constants; （b） Degradation contribution value of   and ·OH

 

 

SO−4 ·

SO−4 · kSO−4 ·/CMTD

SO−4 · SO−4 ·

PDS 的浓度在 0.1—0.3 mmol·L−1 范围内时，模拟预测结果与实际值可较好的吻合，说明该模型在

PDS 的低浓度范围内有较好的应用. 而当 PDS 的浓度增加至 0.4 mmol·L−1 时，模拟预测结果与实际值

有一定的偏差，表示模拟预测低估了实际降解的情况，这可能由于 UV/PDS 降解 CMTD 的研究不够全

面，一些基元反应未包含在建模过程中所致.  可与 OH−/H2O 反应并生成·OH[9, 37]，所以·OH 浓度会

随着 PDS 浓度的增长而增加，如式（15）和（16）. 当 PDS 的浓度在 0.1—0.5 mmol·L−1 范围内，CMTD 主

要由间接光解去除，·OH 的浓度几乎比 低 3 个数量级，且 k·OH/CMTD 与 为同一数量级. 因此

可推断 kobs 的主要部分为 贡献的 ki，CMTD 主要被 降解.
SO−4 ·+H2O→ ·HO+HSO−4 （15）

SO−4 ·+OH−→ ·OH+SO2−
4 （16）

 2.4    pH 对 HRAs 降解的影响

CMTD 在不同 pH 条件下的自由基浓度如表 6 所示.
 
 

SO2−
4表 6    不同 pH 条件下 UV/PDS 模型体系中·OH 和 理论浓度分布

SO2−
4Table 6    Concentration distribution of ·OH and   under different pH condition

 

pH [·OH]/（mol·L−1） SO2−
4[ ]/（mol·L−1）

3 4.14 × 10-16 1.35 × 10-13

5 4.14 × 10-16 1.35 × 10-13

7 4.20 × 10-16 1.34 × 10-13

9 1.03 × 10-16 1.34 × 10-13

　　注：（[CMTD] = 0.01 mmol·L−1, [PDS] = 0.2 mmol·L−1, PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1）.
 
 

SO2−
4

SO2−
4 SO2−

4

SO2−
4

SO2−
4

SO2−
4

图 3（a）中的点表示实验测得的 kd、ki 和 kobs，实线表示模型预测的 kobs. 图 3（b）表示 和·OH 模

拟的降解贡献值 .酸性条件下的实验降解结果明显高于中性和碱性条件，表明酸性条件更有利于

CMTD 的降解. CMTD 的 pKa 值为 7.1[38]，受 pH 影响较小. 此外，在酸性条件下，PDS 被酸催化，体系中

产生量增加[39]，从而促进了 CMTD 的降解. 而 PDS 被酸催化形成的 的机理未被详细阐明，故

未包含在模型的基元反应中，导致了实验值与模型值的偏差. 在 pH 5—9 条件下，·OH 和 的浓度略

微增加，故 ki 无明显变化. 图（b）显示了在不同 pH 条件下， 自由基的 ki 值一直是 kobs 的主要部分，

CMTD 的降解主要由 自由基贡献.
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SO2−
4

图 3    pH 对 HRAs 降解的影响

（a） 实验及模拟的降解速率常数；（b）  和·OH 自由基降解贡献值

（[ 西咪替丁（CMTD）] = 0.01 mmol·L−1，[PDS] = 0.2 mmol·L−1，PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1）

SO2−
4

Fig.3    Effect of pH on HRAs degradation
（a） Experimental and modeling degradation rate constants; （b） Degradation contribution value of   and ·OH

 

 

 2.5    水体基质的影响

HCO−3实验探究了 CMTD 在不同水基质（Cl−， 和 NOM）的降解情况，自由基浓度如表 7、8、9 所示，

实验结果如图 4、5、6 所示.
 
 

SO2−
4表 7    Cl−存在条件下 UV/PDS 模型体系中·OH 和 理论浓度分布

SO2−
4Table 7    Concentration distribution of ·OH and   in the presence of Cl−

 

[Cl−]/（mmol·L−1） [·OH]/（mol·L−1） SO2−
4[ ]/（mol·L−1）

0.5 8.48 × 10-16 3.44 × 10-14

1.0 2.95 × 10-16 1.98 × 10-14

1.5 1.60 × 10-16 1.39 × 10-14

2.0 1.05 × 10-16 1.07 × 10-14

　　注：（[CMTD] = 0.01 mmol·L−1, [PDS] = 0.2 mmol·L−1, PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1, pH = 7）.
 
 

 
 

SO2−
4

图 4    Cl-对 HRAs 降解的影响

（a） 实验及模拟的降解速率常数；（b）  和·OH 自由基降解贡献值

（[ 西咪替丁（CTMD）] = 0.01 mmol·L−1，[PDS] = 0.2 mmol·L−1，PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1，pH = 7）

SO2−
4

Fig.4    Effect of Cl− on HRAs degradation
（a） Experimental and modeling degradation rate constants; （b） Degradation contribution value of   and ·OH

 

 

（1） Cl-的影响

CMTD 在 Cl-存在条件下自由基浓度如表 7 所示. 如图 4 所示，Cl−对 CMTD 降解的影响表现出显

著 的 变 化 .  Cl−浓 度 在 0.5—1.0  mmol·L−1 范 围 内 ， 随 着 Cl−浓 度 的 增 加 ， kobs-CMTD 下 降 .  Cl−浓 度 在

1.0—2.0 mmol·L−1 范围内，随着 Cl−浓度的增加，kobs-CMTD 无明显变化. kobs-CMTD 的模拟值明显小于实
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SO−4 ·
Cl−2 ·

Cl−2 ·

SO−4 ·
SO−4 · SO−4 ·

际值，这可能是因为 Cl−可与 和·OH 分别以 4.7 × 108 L·mol−1·s−1 和 4.3 × 109 L·mol−1·s−1 的速率常数

反应，如式（17）—（19）所示 [23, 30, 40]. Cl·、ClOH·−、 等活性氯物质（RCS）与污染物进行了反应，其中

Cl·和 都是强氧化剂，氧化还原电位高达 2.4 V 和 2.0 V[41]. RCS 通过单电子氧化、夺氢或添加不饱

和 C—C 键可以与富电子污染物 CMTD 发生反应[41]. 这些自由基与 CMTD 的反应未完全包含在模型

中，导致了模型值与实验值的差异. 图（b）展示了随着 Cl−浓度的增加， 降解贡献的减少较为明显，

这可能是由于 自由基量比·OH 高，Cl−与 反应的消耗导致.

SO−4 +Cl−→ SO2−
4 +Cl· （17）

·OH+Cl· → ClOH·− （18）

Cl ·+Cl−→ Cl−2 · （19）

 
 

HCO−3图 5    对 HRAs 降解的影响
SO−4 ·（a） 实验及模拟的降解速率常数；（b）  和·OH 自由基降解贡献值

[ 西咪替丁（CMTD）] = 0.01 mmol·L−1，[PDS] = 0.2 mmol·L−1，PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1，pH = 7

HCO−3Fig.5    Effect of   on HRAs degradation
SO−4 ·（a） Experimental and modeling degradation rate constants; （b） Degradation contribution value of   and ·OH

 

 

HCO−3（2）  的影响

HCO−3 HCO−3
HCO−3 CO2−

3 SO−4 · HCO−3
SO−4 · CO2−

3

SO−4 · SO−4 ·
HCO−3 CO2−

3

HCO−3 CO2−
3 SO−4 · CO−3 ·

SO−4 ·

CMTD 在 存在条件下自由基浓度如表 8 所示. 如图 5 所示，随着 浓度从 0.5—2.0 mmol·L−1，

kobs-CMTD 逐渐降低，这是由于 、 是·OH 和 的重要清除剂 [42]， 以 3.6 × 106 L·mol−1·s−1

和8.5 × 106 L·mol−1·s−1 的速率常数分别与 和·OH 反应[8, 22]， 以6.5 × 106 L·mol−1·s−1 和4.2 × 108 L·mol−1·s−1

分别与 和·OH 反应 [8, 33]，从而 和·OH 贡献率下降，且 ki 值降低. 但是在这里模拟值出现了偏离

实验值的情况，且模拟值始终低于实验值. 这是由于模型中的 、 是作为自由基抑制剂考虑，

而在实际反应中， 、 与·OH 和 反应生成 自由基（E0=1.59 V） [24]，氧化还原电位低于

和·OH，但对富电子基团仍有一定的选择性，可部分氧化 CMTD，从而造成了实验值与模拟值的偏差.
 
 

HCO−3 SO−4 ·表 8    存在条件下 UV/PDS 模型体系中·OH 和 理论浓度分布

SO−4 · HCO−3Table 8    Concentration distribution of ·OH and   in the presence of 
 

HCO−3[ ]/（mmol·L−1） [·OH]/（mol·L−1） SO−4 ·[ ]/（mol·L−1）

0.5 4.10 × 10-16 1.31 × 10-13

1.0 3.81 × 10-16 1.28 × 10-13

1.5 3.64 × 10-16 1.25 × 10-13

2.0 3.47 × 10-16 1.22 × 10-13

　　注：（[CMTD] = 0.01 mmol·L−1, [PDS] = 0.2 mmol·L−1, PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1, pH = 7）.
 
 

（3） NOM 的影响

HA 作为自然界中广泛存在的大分子有机物，本实验中用 HA 来研究 NOM 对 HRAs 降解速率的

影响. CMTD 在 HA 存在条件下自由基浓度如表 9 所示.
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SO−4 ·

SO−4 ·

图 6 显示 CMTD 的 kobs 随着 HA 浓度的增加而逐渐下降，模拟预测值也相应下降. HA 对降解反应

的抑制作用可从以下方面考虑，一方面 HA 吸收过滤了紫外光，从而降低了 PDS 的活化[43]；另一方面，

HA 作为自由基清除剂，与 CMTD 竞争 [44] 或·OH[45] 自由基，从而降低了 CMTD 的降解效率. 然而模

拟预测值低于实际值，这可能是由于 NOM 中的酚类[46] 和醌类[47] 等含氧官能团也可以激活 PDS 以产

生 ，这些活性物质同样贡献了 CMTD 的降解. 然而由于 NOM 存在下自由基形成的复杂性，本模型

未包含其基元反应，导致了模拟预测值低于实际值.
 
 

SO−4 ·表 9    HA 存在条件下 UV/PDS 模型体系中·OH 和 理论浓度分布

SO−4 ·Table 9    Concentration distribution of ·OH and   in the presence of HA
 

[HA]/（mg·L−1） [·OH]/（mol·L−1） SO−4 ·[ ]/（mol·L−1）

0.5 3.84 × 10-16 1.32 × 10-13

1.0 3.53 × 10-16 1.31 × 10-13

1.5 3.25 × 10-16 1.29 × 10-13

2.0 3.05 × 10-16 1.28 × 10-13

　　注：（[CMTD] = 0.01 mmol·L−1, [PDS] = 0.2 mmol·L−1, PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1, pH = 7）.

 
 

图 6    HA 对 HRAs 降解的影响
SO−4 ·（a） 实验及模拟的降解速率常数；（b）  和·OH 自由基降解贡献值

[ 西咪替丁（CMTD）] = 0.01 mmol·L−1，[PDS] = 0.2 mmol·L−1，PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1，pH = 7

Fig.6    Effect of HA on HRAs degradation
SO−4 ·（a） Experimental and modeling degradation rate constants; （b） Degradation contribution value of   and ·OH

 

 

HCO−3
SO−4 · kSO−4 ·/CMTD SO−4 ·

综 上 所 述 ，CMTD 在 不 同 水 基 质 （Cl−， 和 NOM） 影 响 下 ，HRAs 的 间 接 降 解 受 到 抑 制 ，

比·OH 具有更高的自由基浓度，且 kžOH/CMTD 与 为同一数量级，所以 是间接光解的主导

自由基.
 2.6    实际水样

本实验探究了 CMTD 在不同水样下的降解情况，如图 7 所示. 图 7（a）和图 7（b）分别为污染物在地

表水（SW）和实际废水（WW）及其空白样中的降解. 线和点分别表示水样中 CMTD 降解的模型预测值

和实验值 kobs.
NO−3 PO3−

4SW 和 WW 水样的各成分如表 3 所示，包括 TOC、Cl−、 和 . 为了评估在 SW 和 WW 水样中

UV/PDS 对 HRAs 的去除，重点考虑了 Cl−，碱度，NOM 的影响. 模型也包含了 SW 和 WW 在 254 nm 处

的水基质吸附系数，分别为 0.051 cm−1 和 0.086 cm−1.
实验测得的 CMTD 降解拟一级速率常数如下：kobs, blank> kobs, SW > kobs, WW，这可能与水基质中复

杂离子的光吸收和自由基清除效应有关 . 模型预测值低估了实际水样中的降解，这是因为复杂物

质与 PDS 反应产生的衍生自由基复杂多样，未全部包含在模型中，故导致了模型预测值与实际值的

差异.
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图 7    实际水样对 HRAs 降解的影响
（a） 地表水中实验及模拟的降解速率常数；（b） 实际废水中实验及模拟的降解速率常数 [ 西咪替丁（CMTD）] = 0.01 mmol·L−1，

[PDS] = 0.2 mmol·L−1，PU-V = 3.2×10−8 Einstein·L−1·s−1，pHSW = 6.57，pHWW = 6.86

Fig.7    Effect of water samples on HRAs degradation
（a） Experimental and modeling degradation rate constants in SW; （b） Experimental and modeling degradation rate constants in WW 

 

 3    结论（Conclusion）

（1）UV/PDS 体系可有效去除 HRAs，反应 20 min 后，FMTD、RNTD、RXTD、NZTD 和 CMTD 的去

除率分别为 87.96%、99.36%、93.13%、97.42% 和 99.27%. CMTD 的降解分为直接光解和间接光解，其

中间接光解主导了 CMTD 的降解.

SO−4 ·
（2）拟稳态动力学模型研究中选取 CMTD 为研究对象，随着 PDS 用量的增加，间接光解的贡献增

大， 是降解 HRAs 的主要自由基.
（3）酸性条件有利于 CMTD 的降解，模型在中性和碱性条件下可以较好的模拟实验值.

HCO−3

SO−4 ·

（4）水体基质（Cl−， 和 NOM）添加在地表水和实际废水中，CMTD 的降解均受到一定的抑制，

出现模拟计算结果与实验值偏差较大的情况 . 这是由于水体基质的复杂性，一方面降低体系的

或·OH 自由基，一方面生成衍生自由基有助于污染物降解.
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