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摘　 要　 本文考察了水中重要的可溶性物质对土霉素（ＯＴＣ）光解效率的影响，评估了直接光解和活性氧

（ＨＯ·、１Ｏ２、Ｏ·－
２ ）对土霉素光解的贡献，鉴定了 ＯＴＣ 不同降解路径下的产物，探究了模拟太阳光照射下水中

土霉素的光化学降解机理．结果表明，ｐＨ 对土霉素的降解具有显著影响；不同反应条件下，土霉素的降解均符

合准一级动力学；降解过程中，７８％ 的土霉素降解与溶解氧无关，Ｆｅ３＋、ＨＣＯ－
３ 和腐殖酸的存在有利于土霉素的

光降解，而 ＮＯ－
３ 则对降解无显著影响．除此之外，基于自由基捕获实验及高效液相电喷雾质谱联用仪（ＨＰＬＣ⁃

ＥＳＩ⁃ＭＳ）检测，推导出了土霉素 ７ 种主要光降解产物的分子结构及 ４ 条可能的降解途径．
关键词　 抗生素， 土霉素， 光降解， 产物．
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ｑｕｅｎｃｈｉｎｇ ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｐｈｏｔｏｐｒｏｄｕｃｔｓ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｂｙ ｈｉｇｈ⁃ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｌｉｑｕｉｄ ｃｈｒｏｍａｔｏｇｒａｐｈｙ
ｅｌｅｃｔｒｏｓｐｒａｙ ｉｏｎｉｚａｔｉｏｎ ｍａｓｓ ｓｐｅｃｔｒｏｍｅｔｒｙ （ＨＰＬＣ⁃ＥＳＩ⁃ＭＳ）．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ， ｏｘｙｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ， ｐｈｏｔｏｌｙｓｉｓ， ｐｈｏｔｏｐｒｏｄｕｃｔｓ．

药品和个人护理用品（Ｐｈａｒｍａｃｅｕｔｉｃａｌｓ ａｎｄ ｐｅｒｓｏｎａｌ ｃａｒｅ ｐｒｏｄｕｃｔｓ， ＰＰＣＰｓ）作为一类新型污染物正日

益受到人们的广泛关注．据欧盟（ＥＵ）统计，现在约有 ３０００ 种 ＰＰＣＰｓ 被用于医药，如止痛药、抗生素、
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β 受体阻滞剂和镇静剂等［１］ ．其中抗生素在人类医疗、水产和家禽养殖上的频繁使用，使其不断进入环

境中，表现为“持续存在”状态［２］ ．抗生素生物利用性较低，进入动物体内的抗生素约有 ３０％—９０％随粪、
尿等排泄物排出，已经排入环境中的抗生素代谢物仍具有生物活性，且在一定条件下可以转化为母体化

合物形式［３］ ．
土霉素（Ｏｘｙｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ， ＯＴＣ）作为一种广谱型抗生素，因其杀菌和抑菌作用而被广泛用于水产养

殖业和畜牧养殖业中［４］ ．据 Ｚｈａｎｇ 等调查发现，仅 ２０１３ 年中国 ＯＴＣ 的使用量就高达 １３６０ 吨［５］ ．目前，
ＯＴＣ 已在多种环境介质中被检测到，澳大利亚城市水中 ＯＴＣ 含量可达 ０．３５ μｇ·Ｌ－１ ［６］，河北省抗生素生

产公司污水处理厂出水中浓度可达 ２０—８００ ｍｇ·Ｌ－１ ［７］，丹麦土壤中 ＯＴＣ 的范围为 ２．５—５０ ｍｇ·ｋｇ－１ ［８］ ．
ＯＴＣ 在环境中不断积累，会产生耐土霉素细菌，影响微生物生态系统平衡，从而间接地危害人类安全［９］ ．

ＯＴＣ 的基本化学结构如下：

在畜禽粪便和土壤介质中，ＯＴＣ 降解主要依靠生物降解［１０］，而在自然的水生环境，光降解被认为是

抗生素降解最重要线路之一［１１］ ．已有研究结果表明，相较于噁喹酸、氟甲喹和氟苯尼考，土霉素更易发

生水解和光化学降解［１２］；在不同 ｐＨ 值、温度以及光强度条件下，土霉素可发生不同类型的反应，如差向

异构化、异构化、脱水和氧化［１３］，从而产生不同的降解产物，其中 ４⁃差向土霉素（４⁃Ｅｐｉ⁃ＯＴＣ）、α⁃载脂蛋

白土霉素（α⁃Ａｐｏ⁃ＯＴＣ）和 β⁃载脂蛋白土霉素（β⁃Ａｐｏ⁃ＯＴＣ）被认为是 ３ 种主要的转化 ／降解产物［１４］；此
外，Ｊｉａｏ 等使用发光细菌对降解过程中的毒理变化进行了探究，结果发现，随着光反应的进行，发光细菌

的抑制率增加，说明在 ＯＴＣ 光解过程中有毒性高于母体的产物生成［１５］ ．
对于 ＯＴＣ 光化学降解的研究目前主要集中于光催化降解方面，对于自然条件下各因素作用的降解

机理研究较少．本文通过对不同环境因素下 ＯＴＣ 的降解动力学、活性氧物种和中间降解产物的检测，对
水中 ＯＴＣ 可能存在的光降解途径进行了研究，从而推测光照条件下 ＯＴＣ 在水中的光降解机理，为深入

理解 ＯＴＣ 在自然水体中的光化学转化提供基础数据．

１　 实验部分（Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｓｅｃｔｉｏｎ）

１．１　 试剂与仪器

试剂：盐酸土霉素（Ｏｘｙｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ ｈｙｄｒｏｃｈｌｏｒｉｄｅ，ＯＴＣ·ＨＣｌ，纯度＞ ９７％，德国），超氧化物歧化酶

（ＳＯＤ），甲醇和乙腈为 ＨＰＬＣ 级，腐殖酸（ＨＡ）、 氯化钠、 氯化镁、 氯化钙、 氯化铁、 硝酸钠和叠氮化钠

等试剂，购于国药集团化学试剂有限公司，均为 ＡＲ 级．
仪器：ＡＣＱＵＩＴＹ 超高效液相色谱仪 （Ｗａｔｅｒｓ， 美国） 配备 Ｃ１８ 反相色谱柱 （ ２． １ ｍｍ × ５０ ｍｍ，

１．７ μｍ）；Ａｇｉｌｅｎｔ １２００ 液相系统和 Ｆｉｓｈｅｒ ＬＣＱ⁃Ｆｌｅｅ 离子阱质谱光谱仪系统（Ｔｈｅｒｍｏ Ｆｉｓｈｅｒ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ Ｉｎｃ．，
美国）联用，配备 ｓｕｎｆｉｒｅ Ｃ１８ 反向色谱柱（２５０ ｍｍ×４．６ ｍｍ， ５ μｍ）（Ａｇｉｌｅｎｔ， 美国）；紫外可见分光光度

计（Ｇｅｎｅｓｙｓ １０Ｓ， Ｔｈｅｒｍｏ， 美国）．
１．２　 实验方法

适量盐酸土霉素溶于超纯水中（１８．２ ＭΩ·ｃｍ），配制浓度为 １００ ｍｇ·Ｌ－１的母液．反应液是通过取适

量母液到容量瓶中用超纯水稀释得到．母液和反应液都是现用现配，以防止水解和光降解作用的影响．
反应液使用 ０．２ ｍｏｌ·Ｌ－１ ＮａＯＨ 或 ０．１ ｍｏｌ·Ｌ－１ ＨＣｌ 溶液调节至所需要的 ｐＨ 值．
１．３　 光解实验

将配置好的 ２０ ｍＬ 反应液置于石英反应管内进行光化学实验，全程均使用磁子搅拌．根据暗反应实
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验结果，２４ ｈ 内 ＯＴＣ 在水溶液中的水解作用及生物作用可以忽略不计．实验采用 ３５０ Ｗ 氙灯作为光源，
并根据实验设计定时取样，取出的样品直接用于超高效液相色谱分析，以监测 ＯＴＣ 浓度变化．部分样品

会使用 ＨＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ 检测，以观察 ＯＴＣ 降解产物．所有动力学实验均设置 ３ 次平行，取平均值计算．
１．４　 分析测定方法

超高效液相色谱条件：流动相为甲醇 ／乙腈 ／ ０． ０１ ｍｏｌ·Ｌ－１ 草酸水溶液（１０ ／ １０ ／ ８０， Ｖ ／ Ｖ），流速为

０．３ ｍＬ·ｍｉｎ－１，柱温维持在 ４０ ℃，ＰＤＡ 检测器的检测波长为 ３５５ ｎｍ．
ＨＰＬＣ⁃ＭＳ 检测条件：注射量是 １０ μＬ，仪器的扫描范围为 ｍ ／ ｚ ５０—１０００．流动相采用的是 Ａ （０．１％

甲酸水溶液）和 Ｂ（０．１％甲酸甲醇溶液）混合流动相，梯度见表 １．

表 １　 ＨＰＬＣ⁃ＭＳ 色谱条件

Ｔａｂｌｅ １　 ＨＰＬＣ⁃ＭＳ ｃｈｒｏｍａｔｏｇｒａｐｈｉｃ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ
ｔ ／ ｍｉｎ Ａ ／ ％ Ｂ ／ ％ 流速 Ｆｌｏｗ ｒａｔｅ ／ （ｍＬ·ｍｉｎ－１）
０．００ ８０ ２０ ０．８
４．００ ８０ ２０ ０．８
５．００ ５５ ４５ ０．８
１５．００ ４０ ６０ ０．８
２０．００ ４０ ６０ ０．８
２５．００ ２０ ８０ ０．８
３０．００ ２０ ８０ ０．８
３３．００ ８０ ２０ ０．８
４３．００ ８０ ２０ ０．８

二级质谱条件：正离子串联质谱模式，喷雾电压为 ５ ｋＶ，以 Ｎ２作为鞘气，鞘气压 ３０ ａｒｂ，离子传输管

温度 ３００ ℃，碰撞能量为 ３５ ｅＶ．

２　 结果与讨论 （Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 土霉素初始浓度的影响

为探究 ＯＴＣ 初始浓度对降解速率的影响，特将 ＯＴＣ 的初始浓度范围设为 ５—６０ ｍｇ·Ｌ－１ ．分别对不
同初始浓度的 ＯＴＣ 以 ｌｎ（Ｃ ｔ ／ Ｃ０）对时间 ｔ 作图（Ｃ０和 Ｃ ｔ分别代表 ０ ｈ 和 ｔ 时 ＯＴＣ 的浓度），可以得到一

条直线，且校正决定系数 Ｒ２均大于 ０．９８，可见在模拟太阳光照射下 ＯＴＣ 的光降解遵循准一级反应动力

学．由表 ２ 可以看出，随着初始浓度的提高光降解速率常数降低，且 ｋ 值呈现良好的线性关系（ ｋ ＝
－０．００１４ ＣＯＴＣ＋ ０．１０８９）．这是有机化合物光化学降解过程中一个普遍的现象，造成这种现象的原因是在

相同光源照射时，光子的数量是基本恒定的，造成高浓度下单位分子所得到的光子量减少；除此之外，反
应到一定阶段后，浓度高的溶液反应产生的光解产物也会增多，这些反应产物可以吸收光子和 ＯＴＣ 形

成竞争吸收，也可以消耗活性物种使活性物种和 ＯＴＣ 的碰撞几率降低，从而导致光降解效率降低［１６］ ．

表 ２　 模拟太阳光下不同 ＯＴＣ 初始浓度光解动力学（ｐＨ＝ ８．０）
Ｔａｂｌｅ ２　 Ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｏｆ ＯＴＣ ｐｈｏｔｏｌｙｓｉｓ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｕｎｄｅｒ ｓｉｍｕｌａｔｅｄ ｓｏｌａｒ ｉｒｒａｄｉａｔｉｏｎ

ＯＴＣ 浓度
ＯＴＣ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ／

（ｍｇ·Ｌ－１）

动力学方程
Ｋｉｎｅｔｉｃ ｅｑｕａｔｉｏｎ

速率常数
Ｒａｔｅ ｃｏｎｓｔａｎｔ

ｋ ／ ｈ－１

半衰期
Ｈａｌｆ⁃ｌｉｆｅ
ｔ１ ／ ２ ／ ｈ

校正决定系数
Ａｄｊ． Ｒ⁃Ｓｑｕａｒｅ

Ｒ２

５ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．１０３２ｔ ０．１０３２±０．００１１ ６．７１ ０．９９９３

１０ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０９３９ｔ ０．０９３９±０．００１４ ７．３９ ０．９９８８

２０ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０８１８ｔ ０．０８１８±０．００２８ ８．４７ ０．９９３０

３０ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０６９２ｔ ０．０６９２±０．００３６ １０．０１ ０．９８４０

４０ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０５８０ｔ ０．０５８０±０．００３２ １１．９５ ０．９８２２

５０ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０３５８ｔ ０．０３５８±０．００１０ １９．３８ ０．９９５６

６０ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０３０８ｔ ０．０３０８±０．００１０ ２２．５３ ０．９９３４
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２．２　 水环境因素对 ＯＴＣ 的光化学降解的影响

２．２．１　 ｐＨ 影响

如图 １ 所示，随着 ｐＨ 值的增加，ＯＴＣ 降解速率加快，且 ｋ 值在 ｐＨ ＝ ２．０ 到 ｐＨ ＝ ６．０ 之间变化较小，
但是当 ｐＨ＞６．０ 时，ｋ 值迅速从 ０．０１８６ ｈ－１升高至 ０．２８９２ ｈ－１ ．ＯＴＣ 存在 ３ 个电离平衡（ｐＫａ值分别为 ３．２２、
７．４６ 和 ８．９４）和 ４ 种质子化 ／去质子化形态（Ｈ３ＯＴＣ

＋、Ｈ２ＯＴＣ、ＨＯＴＣ－和 ＯＴＣ２－） ［１７］ ．在 ｐＨ＜７．４６ 时，ＯＴＣ
主要以质子化形态存在，而在 ｐＨ＞７．４６ 时，ＯＴＣ 的去质子化形态比例随着 ｐＨ 值的升高而增加．去质子

化可以增加 ＯＴＣ 的电子密度，有利于活性氧物种的亲电攻击，从而促进 ＯＴＣ 降解［１５］ ．除此之外，图 ２ 显

示，随着 ｐＨ 值的增加 ＯＴＣ 的吸收光谱存在明显的红移现象，与模拟太阳光的光谱存在更多的重叠，加
快 ＯＴＣ 的降解速率．自然水环境中 ｐＨ 通常在 ｐＫａ２± １ 左右［１８］，此时 ＯＴＣ 的主要存在形态为 ＨＯＴＣ－和

ＯＴＣ２－ ．因此，ＯＴＣ 的存在形态是初步预测 ＯＴＣ 光降解速率的一个重要参数．相同的 ｐＨ 效应已在其他四

环素类抗生素的光降解过程中被观察到［１９］ ．

图 １　 不同 ｐＨ 下 ４ 种形态 ＯＴＣ 的分布情况（左）及光解动力学（右）（Ｃ０ （ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１）

Ｆｉｇ．１　 Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｏｎｉｚａｔｉｏｎ ｅｑｕｉｌｉｂｒｉｕｍｓ ａｎｄ ｉｔｓ ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ

图 ２　 不同 ｐＨ 下 ＯＴＣ 的紫外可见吸收光谱（Ｃ０ （ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１）

Ｆｉｇ．２　 ＵＶ⁃Ｖｉｓ Ａｂｓｏｒｂａｎｃｅ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ ＯＴＣ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ

２．２．２　 离子强度的影响

在 ＯＴＣ 初始浓度为 ５０ ｍｇ·Ｌ－１的条件下，采用不同浓度 ＮａＣｌ 探究离子强度对 ＯＴＣ 光降解的影响，
结果见表 ３．从表 ３ 可以看出，不同离子强度下 ＯＴＣ 的光降解动力学很好地符合准一级反应动力学方

程，且随着离子强度的增加，ＯＴＣ 的降解速率加快．这是因为溶剂性质可以通过控制扩散速率和建立溶

剂笼来影响电子转移速率［２０］ ．高离子强度可以降低溶剂笼的半径，使得反应物之间发生更多的有效碰

撞，从而加快降解速率．因此，在高 ＮａＣｌ 浓度的水中，ＯＴＣ 的光降解具有更短的半衰期．
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表 ３　 不同离子强度下 ＯＴＣ 光降解的速率常数和半衰期（ｐＨ＝ ８．０， Ｃ０ （ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１）
Ｔａｂｌｅ ３　 Ｐｓｅｕｄｏ⁃ｆｉｒｓｔ ｏｒｄｅｒ ｒａｔｅ ｃｏｎｓｔａｎｔ （ｋ） ａｎｄ ｈａｌｆ－ｌｉｆｅ （ ｔ１ ／ ２） ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＮａＣｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ

离子强度
Ｉｏｎｉｃ ｓｔｒｅｎｇｔｈ ／
（ｍｏｌ·Ｌ－１）

动力学方程
Ｋｉｎｅｔｉｃ ｅｑｕａｔｉｏｎ

速率常数
Ｒａｔｅ ｃｏｎｓｔａｎｔ

ｋ ／ ｈ－１

半衰期
Ｈａｌｆ⁃ｌｉｆｅ
ｔ１ ／ ２ ／ ｈ

校正决定系数
Ａｄｊ． Ｒ⁃Ｓｑｕａｒｅ

Ｒ２

０ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０３５８ｔ ０．０３５８±０．００１０ １９．３８ ０．９９５６

０．００１ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０３９１ｔ ０．０３９１±０．００１５ １７．７１ ０．９９０８

０．０１ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０４４１ｔ ０．０４４１±０．００１８ １５．７３ ０．９９０７

０．１ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０４９７ｔ ０．０４９７±０．００２２ １３．９５ ０．９８７９

０．６ ｌｎ （Ｃ ／ Ｃ０） ＝ －０．０５１５ｔ ０．０５１５±０．００１０ １３．４５ ０．９９７７

２．２．３　 其它可溶性物质的影响

Ｆｅ３＋、ＮＯ－
３和腐殖酸（ＨＡ），是广泛存在于水环境中的光活性物种，它们可以吸收光辐射转化为激发

态，产生活性氧物种（如羟基自由基（ＨＯ·）， 超氧自由基（Ｏ·－
２ ）和单线态氧 （ １Ｏ２））及其他非活性氧物

种，从而引发有机污染物的间接光解［２１］ ．图 ３（ａ）表明，Ｆｅ３＋的加入对 ＯＴＣ 光解有轻微的促进作用，而
ＮＯ－

３ 对 ＯＴＣ 的光化学降解无显著影响．原因可能是因为实验用 ＮＯ－
３ 浓度较低（０．１ ｍｍｏｌ·Ｌ－１），光吸收弱

（ε＜１０ （ｍｏｌ·Ｌ－１） －１·ｃｍ－１），ＨＯ·量子产率低（Ф＝ ０．００９） ［２２］ ．图 ３（ｂ）显示的是不同浓度 ＨＡ 对 ＯＴＣ 光降

解速率的影响．与不添加 ＨＡ 的反应相比，添加 ２ ｍｇ·Ｌ－１ ＨＡ 时，ＯＴＣ 的光降解率显著增加（≈２４％）；随
着 ＨＡ 浓度的升高，ＯＴＣ 的降解速率常数有所降低．但总体上来说，ＨＡ 的添加对 ＯＴＣ 的光化学降解具有

明显的促进作用．这是因为在低浓度时，ＨＡ 可以吸收光子转化为激发态并产生活性氧物种，促进目标物

质的降解；而随着 ＨＡ 浓度的增加，ＨＡ 会捕获活性氧物种，且光屏蔽作用也会增加，因此促进作用减弱．
广泛存在于水体中的 ＨＣＯ－

３可以捕获 ＨＯ·，从而对有机物的降解产生抑制作用．然而，在本研究中，
添加 ＨＣＯ－

３的反应的速率常数（ｋ＝ ０．２４１６±０．００７２）是对照组（ｋ＝ ０．０３５８±０．００１０）的 ７ 倍（图 ３（ａ））．前面

研究已经指出 ｐＨ 对 ＯＴＣ 的降解具有显著影响，因此 ＨＣＯ－
３对光降解的促进主要归结为其对反应体系的

缓冲作用．

图 ３　 （ａ） 未添加及分别添加 ０．１ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＮＯ－
３， ５ μｍｏｌ·Ｌ－１ Ｆｅ３＋， ８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＨＣＯ－

３对 ＯＴＣ 光解的影响；

（ｂ）不同 ＨＡ 浓度下速率常数的变化（Ｃ０（ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１， ｐＨ＝ ８．０）

Ｆｉｇ．３　 ＯＴＣ ｐｈｏｔｏｌｙｓｉｓ （ａ） ｉｎ ｔｈｅ ａｂｓｅｎｃｅ ａｎｄ ｐｒｅｓｅｎｃｅ ｏｆ ０．１ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＮＯ－
３，

５ μｍｏｌ·Ｌ－１ Ｆｅ３＋ ａｎｄ ８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ ＨＣＯ－
３ ａｎｄ （ｂ） ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＨＡ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ

２．３　 溶解氧及活性氧对 ＯＴＣ 降解的影响

为了探究溶解氧在 ＯＴＣ 光降解过程中的作用，整个反应过程中持续向光反应管中通入高纯 Ｏ２或

Ｎ２以保证整个反应在 Ｏ２或 Ｎ２氛围下进行．从表 ４ 可以看出，在 Ｎ２环境下 ＯＴＣ 的降解速率大幅减少．比
较 Ｎ２环境下（ｋ＝ ０．０２８０±０．０００７ ｈ－１）与空气中 （ｋ＝ ０．０３５８±０．００１０ ｈ－１） 的降解速率常数可以推断出［２１］，
约 ７８％ ＯＴＣ 发生直接光解，表明在 ｐＨ＝ ８．０ 时，ＯＴＣ 的光降解主要为直接光解反应．此外，相比于空气

氛围下，ＯＴＣ 在 Ｏ２氛围下的降解速率常数增加了约 １８０％，明显的差异表明氧分子在 ＯＴＣ 的光化学转
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化过程中具有重要作用．
为了进一步探究 ＯＴＣ 光降解机理，光解过程中有针对性地添加了活性氧捕获剂．如表 ４ 所示，加入

甲醇 （ＨＯ· 淬灭剂） 和超氧化物歧化酶 （ＳＯＤ， Ｏ·－
２ 猝灭剂） 后，ＯＴＣ 的降解率分别降低了 ８％和 ４％；

添加 ＮａＮ３（ １Ｏ２捕获剂）对 ＯＴＣ 的降解速率影响不大，仅约 ３％．这些结果表明，在模拟太阳光下水中

ＯＴＣ 的光降解是直接光解（７８％）和活性氧物种（ＨＯ·、Ｏ·－
２ 和１Ｏ２）导致的间接光解的综合作用．

表 ４　 不同气氛及淬灭剂添加情况下 ＯＴＣ 的光降解速率常数变化（Ｃ０ （ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１， ｐＨ＝ ８．０）
Ｔａｂｌｅ ４　 ＯＴＣ ｐｈｏｔｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｇａｓ ａｎｄ ＲＯＳ ｓｃａｖｅｎｇｅｒ

试剂
Ｒｅａｇｅｎｔｓ

反应浓度
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

作用
Ｆｕｎｃｔｉｏｎ

速率常数 ｋ
Ｒａｔｅ ｃｏｎｓｔａｎｔ ／ ｈ－１

空气 ０ 对照 ０．０３５８±０．００１０
Ｎ２ 持续通气 除氧环境 ０．０２８０±０．０００７
Ｏ２ 持续通气 富氧环境 ０．０９８８±０．０００９

甲醇 ０．１ ｍｏｌ·Ｌ－１ 捕获 ＨＯ· ０．０３２８±０．０００６

ＳＯＤ 初始为 ６００ Ｕ，每 ０．５ ｈ 添加 ３００ Ｕ 捕获 Ｏ·－
２ ０．０３４４±０．００１３

ＮａＮ３ ８ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ 淬灭１Ｏ２（主要） ＋ ＨＯ· ０．０３４８±０．００３５

２．４　 ＯＴＣ 降解产物及路径

总有机碳（ＴＯＣ）结果显示，经过 ６ ｈ 的光照射，ＯＴＣ 的总有机碳去除率仅为 １４．７％（图 ４）．这表明，
光解没有导致 ＯＴＣ 的完全矿化，可能是由于 ＯＴＣ 化学结构的稳定性．为了更好地探究 ＯＴＣ 的光降解机

理，使用 ＬＣ⁃ＥＳＩ（＋）⁃ＭＳ ／ ＭＳ 对降解产物结构进行了分析．

图 ４　 有无光照条件下 ＯＴＣ 的 ＴＯＣ 变化情况（Ｃ０ （ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１， ｐＨ＝ ８．０）

Ｆｉｇ．４　 ＴＯＣ ｅｖｏｌｕｔｉｏｎ ｄｕｒｉｎｇ ＯＴＣ ｐｈｏｔｏｌｙｓｉｓ ｕｎｄｅｒ ｓｉｍｕｌａｔｅｄ ｌｉｇｈｔ ｉｒｒａｄｉａｔｉｏｎ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ ａｎｄ ｉｎ ｄａｒｋ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ

通过质谱分析，确定了 ７ 个主要产物，其 ｍ ／ ｚ 分别为 ４３３、４４７、４６１ａ、４７５ａ、４７５ｂ、４７７ａ、４７７ｂ，７ 种主

产物生成量随时间的变化见图 ５．因产物缺乏标准品对照，不能对其进行定量分析，因此采用产物的峰面

积作为生成量参照．本研究探明了 ４ 条降解路径，分别为烯醇⁃酮互变、脱甲基、羟基化及光致加醛氧化

（图 ６）．产物 ２（ｍ ／ ｚ ４４７）是 ＯＴＣ 的脱甲基产物， 这主要是因为 Ｎ—Ｃ 键具有较低的键能［２３］，容易断裂．
从图 ５ 中可以看出产物 ２ 随光照时间的增加峰面积出现升高，但在产物 １（ｍ ／ ｚ ４３３）出现后，峰面积持

续降低，结合两者分子量上的差异，说明产物 １ 是产物 ２ 进一步脱甲基的产物．产物 ３（ｍ ／ ｚ ４６１ａ）被认为

是 ＯＴＣ 的烯醇⁃酮互变异构，主要有以下原因： （１）与 ＯＴＣ 有相同的 ｍ ／ ｚ；（２）在 Ｎ２气氛和 Ｏ２氛围下均

可以生成；３）ＭＳ ／ ＭＳ 结果发现具有［Ｍ＋Ｈ－ＮＨ３］
＋和 ［Ｍ＋Ｈ－ＮＨ３－Ｈ２Ｏ］ ＋子离子峰，而 ＯＴＣ 的子离子峰

为［Ｍ＋Ｈ－Ｈ２Ｏ］ ＋和 ［Ｍ＋Ｈ－Ｈ２Ｏ－ＮＨ３］
＋ ．烯醇⁃酮互变异构可能发生在‘环 Ａ’ （Ｃ３）或‘环 Ｂ’ （Ｃ１２）．

ＭＳ ／ ＭＳ结果表明酮⁃烯醇互变异构应该发生在‘环 Ｂ’，因为‘环 Ａ’不利于［Ｍ＋Ｈ－ＮＨ３］
＋子离子的生成．

产物 ６（ｍ ／ ｚ ４７７ａ）和产物 ７（ｍ ／ ｚ ４７７ｂ）的荷质比比 ＯＴＣ 高 １６，这可能是 ＯＴＣ 活性部位加—ＯＨ 的结果．
基于共轭结构的稳定性，加—ＯＨ 的可能位置为 ＯＴＣ 的酚醛二酮部分以及三羰基部分［２４］ ．对于产物 ６，
加—ＯＨ 的位置为 ＯＴＣ 酚羟基基团的邻位（Ｃ９）或 ／和对位（Ｃ７），形成邻苯二酚和间苯二酚结构；产物 ６
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可以经过进一步氧化形成具有醌结构的产物 ４（ｍ ／ ｚ ４７５ａ）．ＯＴＣ 的 Ｃ１—Ｃ３ 位是羟基化的另一个可能的

位点，因为此处存在两个吸电子基团，更利于活性氧的进攻，从而产生产物 ７（ｍ ／ ｚ ４７７ｂ）．同时，观察到另

外一种 ｍ ／ ｚ ４７５ｂ（产物 ５）产物，ＭＳ ／ ＭＳ 谱图表明，产物 ５ 有 ３ 个主要片段（－１７、－３５ 和－４６ ｍ ／ ｚ），分别

对应［Ｍ＋Ｈ－ＮＨ３］
＋、［Ｍ＋Ｈ－ＮＨ３－Ｈ２Ｏ］ ＋以及［Ｍ＋Ｈ－ＮＨ３－ＣＨＯ］ ＋，这表明光解过程中有醛基生成．Ｃｈｅｎ

等［２５］认为此产物是１Ｏ２将二甲基胺上的一个甲基氧化为醛基的结果．结合自由基捕获实验结果，在添加

ＮａＮ３的反应中，产物 ５ 的产率大幅减少（图 ７）．随后采用向反应液中添加孟加拉红（ＲＢ），在 λ ＞４２０ ｎｍ
光照下敏化生成１Ｏ２的方法，进一步明确产物 ５ 的产生路径．正如所料，在添加 ＲＢ 的反应液中，产物 ５ 的

产率升高了约 １０ 倍（图 ７），从而验证了产物 ５ 是１Ｏ２氧化的结果．

图 ５　 不同时间间隔下 ＯＴＣ 降解产物生成量的变化（Ｃ０（ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１， ｐＨ＝ ８．０）

Ｆｉｇ．５　 Ｐｒｏｄｕｃｔ ｅｖｏｌｕｔｉｏｎ ｆｒｏｍ ＯＴＣ ｓａｍｐｌｅｓ ｃｏｌｌｅｃｔｅｄ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｉｍｅ ｐｏｉｎｔｓ

图 ６　 模拟太阳光条件下 ＯＴＣ 的降解产物及可能的路径（Ｃ０（ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１， ｐＨ＝ ８．０）

Ｆｉｇ．６　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｄｕｃｔｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｐｒｏｐｏｓｅｄ ｐａｔｈｗａｙｓ ｏｆ ＯＴＣ ｐｈｏｔｏｌｙｓｉｓ ｕｎｄｅｒ ｓｉｍｕｌａｔｅｄ ｓｕｎｌｉｇｈｔ
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图 ７　 产物 ｍ ／ ｚ ４７５ｂ 的生成量在不同反应条件下的变化（Ｃ０ （ＯＴＣ）＝ ５０ ｍｇ·Ｌ－１， ｐＨ＝ ８．０）

Ｆｉｇ．７　 Ｐｒｏｄｕｃｔ ｍ ／ ｚ ４７５ｂ ｆｒｏｍ ＯＴＣ ｓａｍｐｌｅｓ ｃｏｌｌｅｃｔｅｄ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１）模拟太阳光作用下，添加不同影响因素的 ＯＴＣ 光化学降解均符合准一级动力学模型．
（２）高 ｐＨ、高离子强度及 Ｆｅ３＋、ＨＣＯ－

３和 ＨＡ 的存在会在不同程度上对 ＯＴＣ 的降解产生促进作用，而
ＮＯ－

３对光降解几乎没有影响．
（３）ＯＴＣ 的光降解是其直接光解和活性氧物种（ＨＯ·、Ｏ·－

２ 和１Ｏ２）进攻引起的间接光解共同作用的

结果．
（４）使用 ＬＣ⁃ＥＳＩ（＋）⁃ＭＳ ／ ＭＳ 检测到了 ７ 种降解产物，并推测了其可能的结构；提出了水中 ＯＴＣ 的

可能降解途径，主要为烯醇⁃酮互变、脱甲基、羟基化及光致加醛氧化．
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