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摘要：通过反歧化法合成α-MnO2，并以α-MnO2为氧化剂，研究了不同锰氧化物剂量、不同磺胺嘧啶初始浓度和不同pH值下α-MnO2/水界面磺胺嘧啶的氧化降解动力学，并讨论了不同的反应条件对反应动力学的影响。结果表明，α-MnO2可以有效的氧化降解甚至矿化磺胺嘧啶，反应符合准一级反应动力学方程，在25 ℃，pH 4.6的反应条件下，反应120 min后，11.5 mmol·L-1的α-MnO2对0.02 mmol·L-1磺胺嘧啶去除率达到99.98%。α-MnO2剂量和磺胺嘧啶的初始浓度均与磺胺嘧啶氧化降解的动力学常数呈显著正相关关系，相关因子分别为0.67和0.18，相关系数R分别达到0.9961和0.9979；而磺胺嘧啶的降解动力学常数与体系的pH则呈显著负相关关系，相关因子为-0.25，相关系数R达到0.9975。初步探讨了锰氧化物氧化降解磺胺嘧啶机理。研究表明，土壤及沉积物中的锰氧化物可以有效促进其中残留抗生素类药物磺胺嘧啶的降解消除过程。
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抗生素具有广泛的抑杀菌功能，除了用于治疗人类相关疾病外，也被普遍用于家畜、家禽和水产品的饲养以及肉品加工过程[1]。磺胺类药物是应用最早的一类人工合成抗菌药物，其分子中含有一个苯环，一个对位氨基和一个磺酰胺基。具有抗菌谱广、疗效强、方便安全等优点，因此，应用较为广泛。常用的磺胺类药物有磺胺嘧啶（Sulfadiazine, SD）、磺胺甲噁唑、磺胺甲氧嘧啶等。目前，由于抗生素的滥用，在水、土壤及沉积物中等环境中都检测到抗生素。研究发现，德国某污水处理厂的出水口和地表水中检测出磺胺类、青霉素类和四环素类等多种抗生素[2,3]。瑞典某医院排放的污水中含有高质量浓度的抗生素药物，如磺胺甲噁唑质量浓度为12.8 μg·L-1，氧氟沙星质量浓度为7.6 μg·L-1[4]。研究还显示，不仅鱼塘沉积物中存在着兽药抗生素[5,6]，养殖场的家禽排泄物中也检测到了四环素类及磺胺类药物[7]。磺胺类药物在环境中的残留期较长，并可以通过食物链在各种生物体中富集，使其产生耐药性，从而对人类的健康和环境造成危害。环境中残留磺胺类药物的去除已逐渐引起科研工作者的重视，研究表明，高级氧化技术可以有效的去除此类农药，如Franziska等人[8]研究发现，臭氧可以氧化降解废水中的大环内酯类抗生素；Wojciech等[1]的研究结果表明，在TiO2为催化剂，波长366 nm紫外辐射条件下，磺胺类药物可以有效地被光催化降解。但是传统的高级氧化技术具有单一性及非环境友好性等特点，使其在环境中的应用受到很大限制。因此，寻找环保、有效的方法降解环境中残留的抗生素，已成为国内外研究的热点。锰氧化物是自然界中最为重要的非生物氧化剂[9, 10]，在环境污染修复方面具有广阔的应用前景，研究证明，其对当前污染严重的持久性有机污染物的去除具有较高的效率[11-13]。
本文针对目前广泛存在的抗生素滥用引起的在环境中抗生素残留问题，通过反歧化法合成α-MnO2，对磺胺嘧啶(SD)在α-MnO2作用下的降解转化动力学进行了系统研究，探讨了锰氧化物/水界面磺胺嘧啶的非生物转化机理，为污染土壤的原位修复治理和生态环境保护提供科学依据。
1  实验部分

1.1  仪器和试剂

磺胺嘧啶，分析纯，购于Sigma。实验所用的其它试剂均为分析纯试剂，购于广州化学试剂厂。

1.2  α-MnO2的制备与表征

采用反歧化方法[14]合成α-MnO2。将分析纯的KMnO4与MnSO4·H2O按摩尔比约2.5∶1在室温下混合，Mn的总量以Mn原子计约为0.005 mol，加入去离子水，搅拌形成均一的悬浊液，然后把悬浊液转移至反应釜中，置于130 ℃的烘箱中反应12 h。反应结束后，取出反应釜，自然冷却至室温，打开釜盖过滤，用去离子水洗涤数次，把洗涤后的样品于60 ℃烘箱中烘干后即得α-MnO2。

1.3  表征方法、参数

锰氧化物的晶体结构在日本理学D/ max 2500型X射线衍射仪上测定，Cu Kα辐射源，管电压30 kV，管电流30 mV，扫描区间10°~70°/(2θ)。锰氧化物的BET-BJH表征采用美国Micromeritics公司ASAP-2010型比表面积孔径分析仪在77 K的液氮温度下进行测定，N2为吸附质。电子扫描电镜为美国SEM Leica Stereoscan公司的400i型，分辨率：2.5 nm；真空：10-9 kPa。

1.4  氧化降解实验方法

实验在锡林瓶＋摇床体系中进行。在锡林瓶中加入20 mL 一定浓度的SD水溶液和一定量的锰氧化物，盖上橡胶盖，加铝盖密封，在设定温度恒温持续摇动（200 r·min-1）。计时，反应开始，然后在设定的取样时间点各取出一个锡林瓶的反应液，开盖后迅速加入0.1 mol·L-1的抗坏血酸溶液0.5 mL中止反应[15]，然后把反应液转移至离心管中在3800 r·min-1的转速下离心20 min后避光保存待测。

1.5  分析方法
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图2  α-MnO2的SEM照片

Fig. 2  SEM image of prepared α-MnO2
溶液中的SD浓度采用高效液相色谱仪(HPLC)测定，仪器为美国Waters 2478，色谱柱为Hypersil C-18反相柱(250 mm ×4. 6 mm I D, 5 mm)，检测器为UV-vis SPD-10AVP型检测器。流动相组成为30%的甲醇(色谱纯级)和70%的水(色谱纯级)，其中70%的水加1%的醋酸酸化。流速为1 mL·min-1，柱温35 ℃，进样量为20 μL，检测波长265 nm。Mn2+的浓度使用北京瑞利分析仪器有限公司WFX-130火焰原子吸收仪测定。[SO4]2-的浓度用DIONEX公司的Ion Chromatography System (ICS-90)离子色谱测定，配置RFICTM IonPac® AG14A预柱（4 mm×50 mm）和DIONEX AMMS III 4-mm 抑制器，Chromeleon操作软件，色谱柱为IonPac® AS14A阴离子柱（4 mm×250 mm），流动相为8.0 mmol·L-1的Na2CO3和1.0 mmol·L-1 NaHCO3，0.05 mmol·L-1的H2SO4作为抑制器再生液，流速为1. 0 mL·min-1，进样量为20 μL。
2  结果与讨论

2.1  锰氧化物的表征

图1为合成的α-MnO2的XRD表征图谱，可以看出，主要衍射峰 (110)、(200)、(310)、(211)、(301)、(411)、(521)均为α-MnO2的特征衍射峰[14]。其BET-BJH表征数据表明，α-MnO2的比表面积为61.754 m2·g-1，总孔体积为0.1488 cm3·g-1。通过电子扫描电镜照片（图2），可以看出，α-MnO2样品由不规则分布的、长短不一的纳米线组成，其相互之间存在比较大的空隙，具有疏松的表面结构。
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图1  所制备的α-MnO2的XRD图谱

Fig. 1  The XRD patterns of prepared α-MnO2
2.2  α-MnO2对磺胺嘧啶的氧化降解

在氧化降解实验中，α-MnO2的初始浓度为11.5 mmol·L-1，SD的初始浓度为0.02 mmol·L-1，反应在25 ℃和pH 4.6 (10 mmol·L-1的醋酸和醋酸钠溶液)的缓冲体系下进行。SD降解实验结果列于图3。在对照实验中，即没有α-MnO2 存在的情况下，SD在120 min的反应时间内非常稳定，其浓度没有明显的变化(图3中曲线a)；而当反应体系含有α-MnO2时，SD的浓度则明显下降，并且降解的速率较快(图3中曲线b)。统计分析结果表明，α-MnO2对SD的氧化降解符合表观一级动力学模型：

Ln (ct/c0) = - kobs t                     (1)
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图3  α-MnO2对SD的氧化降解: (a) 体系中无α-MnO2而只有0.02 mmol·L-1SD; (b) 11.5 mmol·L-1的α-MnO2 在25 ℃和pH 4.6时对0.02 mmol·L-1 SD的降解; (c) 降解过程中Mn2+离子浓度的变化; (d) 降解过程中SO42-离子浓度的变化

Fig. 3  The degradation of SD with initial concentration of 0.02 mmol·L-1 by α-MnO2 at 25 ℃ and pH 4.6 (a) in absence of α-MnO2 , (b) in the presence of 11.5 mmol·L-1α-MnO2 , (c) the concentration of generated Mn2+ and (d) the concentration of generated SO42-.

式中c0为SD的初始浓度（mmol·L-1），ct为反应时间t时SD的浓度（mmol·L-1），kobs为表观一级动力学常数(min-1)，t为反应时间（min）。计算求得，该反应条件下，反应120 min后SD降解反应的一级动力学常数kobs为3.94×10-2 min-1, 其去除率达到99.98% (图3中曲线b)。由图3中曲线c可知，在α-MnO2 降解SD的过程中，首先由于α-MnO2 的还原性溶解，Mn2+被释放到溶液中，并且其浓度随降解过程的进行逐渐增大。反应过程中Mn2+离子的产生表明SD在氧化降解的同时α-MnO2被还原，体系中发生氧化还原反应。在α-MnO2 降解SD的过程中，因为SD分子中含有S元素，溶液中检测到有机硫的矿化产物SO42-离子的存在，表明有部分SD被完全矿化成无机物。在初始浓度为0.02 mmol·L-1的SD中，有机硫的浓度为0.02 mmol·L-1，而在反应进行到120 min，体系中产生的SO42-离子为0.0101 mmol·L-1，据此计算，SD的矿化率达到50.7 %。

锰氧化物与溶液之间存在有大量的微观界面，锰氧化物表面具有强烈的吸附能力，可以把溶液中的痕量有机物污染物结合到矿物表面上。有机污染物在界面上可以发生活跃的化学反应，达到在溶液中游离状态下难以发生的转化效应。为此我们研究了SD在锰氧化物表面的吸附情况（图4），可以看出，反应初期，锰氧化物可以快速地与吸附到界面上的SD发生反应，使得实际测到的吸附态SD浓度很低，随着反应的进行，溶液中SD的去除率增大，界面上吸附的SD逐渐达到稳定，约占SD初始浓度的0.27%，呈现弱的吸附性。

2.3  不同反应条件对α-MnO2/水界面磺胺嘧啶氧化降解的影响

2.3.1  α-MnO2剂量的影响

为了研究不同剂量的α-MnO2对SD降解的影响，我们将SD初始浓度设定为0.02 mmol·L-1，反应pH为4.6，锰氧化物的剂量分别设定在1.15、6.9、11.5、23.0和46.0 mmol·L-1。研究结果表明，在锰氧化物剂量为1.15 mmol·L-1的条件下，SD在120 min之内的去除率为39.4%，SD降解的表观一级动力学常数kobs为0.9×10-2 min-1。在实验的锰氧化物剂量范围内，SD的去除率随着锰氧化物剂量的增大明显上升：当浓度分别为6.9、11.5 mmol·L-1时，SD的去除率分别为78.4%、99.98%，SD降解的表观一级动力学常数kobs分别为3.13×10-2 min-1和3.94×10-2 min-1；当锰氧化物剂量为23.0和46.0 mmol·L-1 时，SD降解的表观一级动力学常数kobs增至7.61×10-2 min-1和9.95×10-2 min-1，SD在反应120 min后去除率都达到100%，完全被降解（图5a）。因此，锰氧化物剂量的增大，可以提高溶液中SD的去除率。α-MnO2的剂量与SD降解的表观一级动力学常数呈显著正相关关系，如图5b所示，两者显性线形相关，相关因子为0.67，相关系数R达到0.9961。
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图4  溶液中(a)及界面上吸附态SD(b)浓度的变化

Fig. 4  The dissolved SD in the solutions (a), and adsorbed SD on the surface of α-MnO2 (b).

2.3.2  磺胺嘧啶的初始浓度的影响
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图5  不同α-MnO2剂量对SD氧化降解的影响(a), α-MnO2初始浓度与表观速率常数的相关性分析(b)

Fig 5 Effect of the dosage of α-MnO2 on 0.02 mmol·L-1 SD oxidative degradation by 11.5 mmol·L-1 α-MnO2 at 25 ℃ and pH 4.6

在α-MnO2 降解不同初始浓度的SD研究中，α-MnO2的剂量为11.5 mmol·L-1，pH为4.6，SD的降解初始浓度分别为0.004、0.01、0.02、0.03和0.04 mmol·L-1，不同初始浓度下SD的降解动力学如图6所示。随着SD初始浓度的升高，SD的去除率逐渐下降，在研究的SD的初始浓度从低到高的范围之内，在120 min时SD的去除率从99.99%逐渐降低至74.89%（图6a），但是，由于在相同的反应时间内，初始浓度高时被降解掉的SD相对也较多，SD降解的表观一级动力学常数kobs随着其初始浓度的升高而增加，当SD的初始浓度分别为0.004、0.01、0.02、0.03和0.04 mmol·L-1时，表观一级动力学常数kobs由2.89×10-2 min-1 逐渐上升至4.35×10-2 min-1。以logkobs对log[SD]分别作图（图6b），从图中可以看出，SD初始浓度与表观一级动力学常数kobs也呈现明显的相关性，随SD初始浓度的增加，其降解的表观速率常数也相应的增大，两者相关性的相关因子为0.18，相关系数R达到0.9970。
2.3.3  pH值的影响

通过选择pH值范围为3.6～9.0的缓冲液(其中3.6、4.6、5.6、6.2为10 mmol·L-1醋酸与醋酸钠按不同比例混合而得[16]，8.0、9.0分别为磷酸盐缓冲液和硼酸氯化钾缓冲液)，来研究不同pH值对α-MnO2氧化降解的影响。11.5 mmol·L-1的α-MnO2 在不同pH值时降解0.02 mmol·L-1的磺胺嘧啶的降解动力学过程如图7a。从图7a可以看出，在pH 3.6～9.0的范围内，低的pH值更有利于SD的降解，随着pH值的升高，α-MnO2 降解SD的去除率降低。SD的降解动力学常数与体系的pH则呈显著负相关关系（图7b），相关因子为-0.25，相关系数R达到0.9975。
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图6  SD初始浓度对降解的影响(a), SD初始浓度与表观速率常数的相关性分析(b)
Fig. 6  Effect of initial concentration of SD on SD oxidative degradation by 11.5 mmol·L-1 α-MnO2 at 25 ℃ and pH 4.6
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图7  反应体系的pH值对SD降解的影响(a), pH值与表观速率常数的相关性分析(b)
Fig. 7  Effect of pH on 0.02 mmol·L-1 SD oxidative degradation by 11.5 mmol·L-1 α-MnO2 at 25 ℃ and pH 4.6
2.4  讨论

锰氧化物/水界面氧化降解磺胺嘧啶的过程中，在发生氧化还原反应之前，磺胺嘧啶首先吸附到锰氧化物表面，形成表面络合物，然后在表面络合物结构内发生电子转移传递过程，进行氧化还原反应(公式2)。在锰氧化物/水界面体系中，磺胺嘧啶在被氧化降解的同时，其脱去电子转移到锰氧化物，使锰氧化物同时也发生还原溶解，锰氧化物晶体中Mn(IV)吸收电子还原成Mn(II)，磺胺嘧啶给出电子被氧化降解(公式3)。

α-MnO2 + 4H+ + SD ( SD products + Mn2+ + 2H2O
                                        (2)

MnO2 + 4H+ + e-＝Mn2+ +2H2O             (3)

有机污染物和锰氧化物的性质及其浓度会影响表面络合物的形成和电子之间的传递。当磺胺嘧啶的初始浓度一定时，随着锰氧化物剂量的增大，转化反应速率常数也相应的随之增大，这是因为增大锰氧化物的剂量，可以提供更多的可参与反应的表面氧化活性位，与有机污染物接触时，形成更多的表面络合物，以加快吸附有机污染物的降解过程。同样，实验结果显示，锰氧化物初始浓度一定时，转化反应速率常数与磺胺嘧啶的浓度呈现出线性正相关性，表明锰氧化物表面的活性位还未达到饱和，可以使更多的磺胺嘧啶发生氧化降解。如果磺胺嘧啶的浓度使锰氧化物表面的活性位达到饱和，即使再加入磺胺嘧啶，也不会形成更多的表面络合物，过高初始浓度的磺胺嘧啶的降解将受到抑制。pH值对锰氧化物/水界面磺胺嘧啶的氧化降解的影响也较明显，这是因为H+参与锰氧化物对磺胺嘧啶的降解过程（公式2），因此，体系中pH降低，也就是H+离子浓度增大时，可以促使公式3的反应向右边进行，明显地促进磺胺嘧啶的氧化降解。而从上面的磺胺嘧啶在锰氧化物/水界面的氧化降解动力学曲线可以看出，反应初始阶段，磺胺嘧啶的浓度下降较快，而随着反应的进行，磺胺嘧啶降解速率降低，降解曲线逐渐趋于平缓，这主要是由于在反应经过一段时间后，锰氧化物降解磺胺嘧啶的中间产物及产生的Mn2+会占据锰氧化物表面的活性位，从而会在一定程度上抑制磺胺嘧啶在锰氧化物表面的吸附和降解，使其降解速率降低。
3  结论

α-MnO2可以有效地氧化降解环境中的磺胺嘧啶，降解反应符合准一级反应动力学方程；磺胺嘧啶的去除率受锰氧化物剂量、磺胺嘧啶初始浓度及体系pH的影响，锰氧化物的初始浓度越高、磺胺嘧啶的初始浓度及体系的pH值越低，越有利于氧化降解的进行。实验测得磺胺嘧啶的半衰期约为18 min。研究结果还显示，磺胺嘧啶显示出弱的吸附性；伴随着磺胺嘧啶的氧化降解，锰氧化物结构中发生还原溶解过程，溶液中会有Mn2+生成。
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The oxidative degradation of sulfadiazine at the interface of α-MnO2 and water

Zhang Lijia1, 2, Liu Chengshuai1, Wu Chang’an1, 2, Liu Chuanping1, Li Fangbai1*, Wu Qitang2
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Abstract: α-MnO2 was prepared through a low-temperature liquid-phase comproportionation method. The kinetics of oxidative degradation of sulfadiazine (SD) at the interface of α-MnO2 and water were investigated as a function of the α-MnO2 dosage, initial concentration of SD and reaction pH. The reaction kinetics was affected by factors including dosage of α-MnO2, initial concentration of SD and pH. The experimental results showed that SD was rapidly degraded and even mineralized by α-MnO2. The SD degradation process followed the pseudo-first-order kinetics. After 120 minutes, SD removal efficiency (99.98%) were determined in the course of the degradation of 0.02 mmol·L-1 SD by 11.5 mmol·L-1 α-MnO2 at 25℃ and pH 4.6. The dosage of α-MnO2 and the initial concentration of SD were positively correlated with the kobs values. Apparent reaction orders for SD and α-MnO2 were 0.67 and 0.18, and the correlation coefficients (R) were 0.9961 and 0.9979, respectively. The result showed that the values of kobs decreased linearly when pH increased from 3.6 to 9.0. Reaction order with respect to H+ was -0.25, and correlation coefficient (R) was 0.9975. The kinetics of oxidative degradation of sulfadiazine by α-MnO2 was also discussed with respect to the dosage of α-MnO2, the initial concentration of SD and reaction pH values. The results of this study indicate that natural manganese oxides in soils and sediments are likely to promote appreciable degradation of SD antibiotics for remediation of contaminated soil and surface water. 
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