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水环境中抗生素的光降解研究进展
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摘　 要　 抗生素的大量使用已经成为了全球环境问题．由于其在环境水体中难以被微生物降解，且能导致细
菌抗药性越来越受到关注．光降解是污染物在水环境中非常重要的非生物降解途径．本文介绍了水环境中抗
生素的直接、间接和自敏化光降解动力学，着重阐述了抗生素的光降解过程的影响因素、降解产物和可能降解
途径等最新研究成果，指出抗生素光降解产物的分离提取与结构鉴定，以及预测抗生素降解过程的动力学模
型构建将成为今后主要的研究方向和趋势．
关键词　 抗生素，光降解，影响因素，降解路径．

近年来，抗生素对公共健康和水生环境潜在的不利影响，包括水生毒性、致病菌的抗药性、遗传毒性
和内分泌干扰活性等受到了广泛关注［１］．全球范围内地表水和地下水体中抗生素药物的不断被检出，表
明了常规水处理技术不能彻底去除水中的抗生素．抗生素在环境中会发生一系列降解反应，主要包括生
物降解和非生物降解［２］．而光降解是污染物在水环境中非常重要的非生物降解途径之一．

前人在抗生素光降解方面开展了大量研究，本文拟对抗生素光降解过程的影响因素、降解途径及机
理的相关研究进行综述，以期深入了解抗生素药物的光降解行为，进而为该类污染物的环境化学行为和
污染控制研究提供依据．

１　 抗生素的光降解动力学
抗生素在水中发生的光降解，其反应机理主要在于抗生素分子吸收光能变成激发态从而引发各种

反应．抗生素的光化学转化可分为直接光解和间接光解过程．
１． １　 直接光降解动力学

直接光降解是指化合物分子吸收光子的能量跃迁至激发单重态后发生反应转化为产物．激发单重
态也可以通过系间窜跃产生激发三重态，激发三重态发生均裂、异裂、光致电离，产生的微粒和周围介质
直接发生反应．这类反应是天然水系统中发生的最简单的光化学过程［３］．

抗生素直接光解的过程可用下列方程式表示［４］：

ＲＨ →
ｈｖ （ＲＨ）

→

→

→



Ｒ ＋ Ｈ 　 　 均裂反应
Ｒ ＋ ＋ Ｈ －

ｏｒ
Ｒ － ＋ Ｈ

{ }＋ 　 　 异裂反应
（ＲＨ）＋ ＋ ｅ －ｅｑ 　 　 光致电离反应

１． ２　 间接光降解动力学
间接光降解是由另外一个化合物吸收光子（敏化剂），然后将能量转移给目标化合物而引起的分解

反应．间接光降解包括光敏化降解和光诱导降解．前者为激发供体（光敏剂）把激发能量传递给受体分
子（目标化合物），目标化合物即可进行光化学转化；后者是目标化合物同光化学过程生成的中间体进
行反应而降解的过程．
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抗生素光敏化过程如下［５］：

Ｓｅｎｓ →
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ｈｖ （ＲＨ）
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→

→
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Ｒ ＋ ＋ Ｈ －
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Ｒ － ＋ Ｈ

{ }＋
（ＲＨ）＋ ＋ ｅ －ｅｑ

间接光降解与直接光降解一样，在天然水体中也是普遍存在的，正是因为间接光降解的存在，使得
环境中一些不能发生光降解的抗生素等污染物也发生光化学降解．
１． ３　 自敏化光降解动力学

自敏化光降解是一种比较特殊的光转化过程，化合物通过系间窜跃成为激发三线态，然后将能量转
移给基态３Ｏ２或Ｈ２Ｏ，产生ＲＯＳ，ＲＯＳ继而氧化基态的化合物发生自敏化光解，产生光解产物［６］．可以通
过以下公式估算１Ｏ２和·ＯＨ参与的自敏化光降解对有机污染物去除的贡献率［７］：

Ｒ１Ｏ２ ＝
Ｋ１Ｏ２（ｐｗ）
Ｋｐｗ

＝
Ｋｐｗ ＋ ＨＯＣＨ（ＣＨ３）２ － Ｋｐｗ ＋ ＮａＮ３

Ｋｐｗ
（１）

Ｒ·ＯＨ ＝
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Ｋｐｗ

＝
Ｋｐｗ － Ｋｐｗ ＋ ＨＯＣＨ（ＣＨ３）２

Ｋｐｗ
（２）

式中，Ｋｐｗ、Ｋｐｗ ＋ ＨＯＣＨ（ＣＨ３）２和Ｋｐｗ ＋ ＮａＮ３分别为纯水中、纯水中添加异丙醇、纯水添加ＮａＮ３时有机化合物的光
降解速率常数；Ｋ１Ｏ２（ｐｗ）和Ｋ·ＯＨ（ｐｗ）为１Ｏ２和·ＯＨ参与的自敏化光解速率常数．

研究抗生素类药物在不同介质，特别是水环境中的光化学转化具有十分重要的意义，通过这些研究
可以更清楚地了解其降解机制和光致毒性机制，同时为这些抗生素药物的污染控制和消减提供理论
基础［８］．

２　 影响抗生素光降解动力学的因素
由于光降解主要发生在表层水体，所以天然水环境中存在的各种条件都能影响光降解，光反应也就

受到许多因素的控制．光照、溶液介质、酸度及金属离子作用等均在研究范围之内，光敏剂作为能够引发
光反应的关键物质，对降解速率的影响也很重要．因而，目前的研究大多是针对参与光化学的反应物质、
反应历程、反应速率、生成产物及其对环境的影响等方面．
２． １　 不同光强的影响

光照是发生光降解反应的前提，光源的变化能引起波长范围、光能量以及光强等多方面的差异．天
然环境的日光照射指波长处于２９０—７６０ ｎｍ之间的可见光及紫外光［９］．在自然光下进行的研究更接近
于真实自然条件下有机化合物的光降解规律，但由于实验周期长，光强随时间或天气的变化等多种原
因，实验的真实性难以保证．目前进行光化学研究多以人工模拟光源代替天然日光，采用光源不同，光降
解的结果差别也很大．表１给出了不同光强对抗生素光降解的影响情况．

表１　 不同光强对一些抗生素光降解的影响
Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｌｉｇｈｔ ｉｎｔｅｎｓｉｔｙ ｏｎ ｐｈｏｔｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｍｅ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ

抗生素 光强 半衰期／ ｍｉｎ 文献
晴天正午 ５． ８７

四环素（ｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ） 多云正午 １０． ９８ ［１０］
阴天正午 １９． ０４
１５００ ± ５００ ｌｘ ２６８

格尔德霉素（ｇｅｌｄａｎａｍｙｃｉｎ） ３０００ ± ５００ ｌｘ １２０ ［１１］
４５００ ± ５００ ｌｘ ６７

２． ２　 ｐＨ的影响
水环境的酸碱度对抗生素的光降解通常有着比较显著的影响，降解机理的不同，可能对光解起着促

进或抑制的作用．另一方面，光化学反应产生的中间产物和最终产物，也可能改变水环境的ｐＨ，进而对
光降解过程产生影响．表２列出了一些抗生素的光降解过程受ｐＨ影响的情况．
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表 2　 pH 对抗生素光降解过程的影响

Table 2　 The effect of pH on photodegradation of some antibiotics
抗生素 pH 半衰期 / min 文献

3. 0 104. 0
四环素(tetracycline) 5. 0 76. 0 [12]

7. 0 61. 8
3. 0 72. 1

土霉素(oxytetracycline) 5. 0 39. 1 [12]
7. 0 58. 2
3. 0 46. 8

金霉素(chlortetracycline) 5. 0 42. 7 [12]
7. 0 43. 8
4. 92 16. 17

恶唑烷酮类(oxazolidinone) 6. 20 15. 07 [13]
11. 0 16. 67
6. 3 70

红霉素(erythromycin)和罗红霉素(roxithromycin) 7. 5 30 [14]
8. 5 80

综上,pH 对不同种类抗生素环境光化学行为的影响没有统一的规律,其本质在于,不同离解形式的

抗生素分子,其吸收光谱不同,光解量子产率( Φ )也存在差异,从而导致其光解速率常数的变化.
2. 3　 天然溶解性有机物(DOM)的影响

淡水中的代表性 DOM 是腐殖酸(HA),前人大量的研究工作中,既有 HA 作为光敏剂促进污染物光

降解的报道[15],也有 HA 作为光掩蔽剂或自由基捕获剂而抑制污染物光降解的报道[16] . 表 3 总结了 HA
对一些典型抗生素的光降解影响.

表 3　 腐殖酸对一些典型抗生素的光降解影响

Table 3　 The effect of HA on photodegradation of some antibiotics
抗生素 光源 对光降解的影响 文献

利奈唑酮(linezolid) UV-vis (λ > 200 nm) 抑制 [13]
加替沙星(gatifloxacin) 氙灯 + 290 nm 滤光片, λ > 290 nm) 抑制 [17]
甲砜霉素(thiamphenicol)和
氟甲砜霉素(florfenicol)

UV-vis (λ > 200 nm)
模拟日光(λ > 290nm)

抑制
促进

[18]

磺胺嘧啶(sulfapyridine) 模拟日光 促进 [19]

沙拉沙星(sarafloxacin) UV-vis (λ > 200 nm) 抑制 [18]

阿莫西林(amoxicillin) 太阳光 促进 [20]

洁霉素(lincomycin) 太阳光 促进 [15]

硝基咪唑(nitroimidazole) UV-vis (λ > 200 nm) 抑制 [21]

2. 4　 硝酸盐及亚硝酸盐的影响

硝酸盐与亚硝酸盐广泛存在于天然水环境中,是水体中羟基自由基的主要来源. 天然水体中

NO -
2 / NO -

3 的化学性质稳定, 但光化学性质不稳定. 其直接光解产生多种活性中间体, 是天然水体中

·OH 的重要来源之一. 激发态 NO -
2 / NO -

3 诱导多种光化学反应, 如氧化、硝化、亚硝化反应. 尤其是对

那些生物降解性能较差的污染物[22]作用更加明显.
Zafiriou 等[23-24]证实水体中的 NO -

2 / NO -
3 均具有光化学活性. NO -

2 的紫外吸收带在 205 nm、360 nm
处[25], NO -

3 的紫外吸收带在 200 nm、310 nm 处[26-27] . 阳光辐射下可降解生成氮氧化物(NO2、NO) 和羟

基(·OH) 等活性物质, 从而显著影响着碳、氮和重金属的生物地球化学循环.
NO -

2 是良好的·OH 清除剂,NO -
3 浓度高时, 清除效果更明显. 在用 UV / H2O2 处理有机废水过程

中, 当富含 NO -
3 的水中有机物为·OH的弱清除剂且浓度较低时, NO -

2 对·OH的清除作用不容忽

视[28] . 在不同的反应体系中,硝酸盐与亚硝酸盐的作用也存在着一定的差异性(表 4).
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表 4　 硝酸盐及亚硝酸盐对一些典型抗生素的光降解影响

Table 4　 The effect of NO -
3 ,NO -

2 on photodegradation of some antibiotics
抗生素 NO -

3 / (mmol·L - 1) NO -
2 / (mmol·L - 1) 对光降解的影响 文献

0. 0125 0. 0375 6. 75
环丙沙星(ciprofloxacin) 0. 125 0. 125 降解速率常数(10 - 3) / min - 1 9. 12 [22]

0. 23 0. 02 16. 18
0. 01 无 1. 38

加替沙星(gatifloxacin) 0. 02 无 降解速率常数(10 - 3) / min - 1 1. 25 [17]
0. 03 无 1. 04

洁霉素(lincomycin) 有 无 促进 [15]
利奈唑酮(linezolid) 有 无 抑制 [13]
阿莫西林(amoxicillin) 有 无 无影响 [20]

3　 抗生素的光降解产物及路径

进入到环境中的抗生素发生降解反应,其代谢及降解产物相比于母体抗生素,往往活性降低,但毒

性可能会增强[2] . 目前研究中的鉴定手段一般为各种质谱,包括 GC / MS 与 LC / MS(三重四极杆质谱、飞
行时间质谱和离子阱质谱). 按反应类型抗生素光降解可以分为光氧化、光还原、光水解、光异构化、分
子重排、光核取代等[4] .

李菊[30]等利用液相色谱 /质谱联用技术分离鉴定盐酸洛美沙星的两个光降解杂质,并化学合成了

两个化合物,通过数据对比,确定这两个光降解杂质的分子结构为,( ± )-1-乙基-6,8-二氟-1,4-二氢-7-
(3-甲基-1-哌嗪基)-4-氧代喹啉和( ± )-1-乙基-6-氟-8-氯-1,4-二氢-7-(3-甲基-1-哌嗪基)-4-氧代喹啉-3-
羧酸,从而推断盐酸洛美沙星可能的光降解过程(图 1).

图 1　 盐酸洛美沙星可能的光降解化学过程

Fig. 1　 The possible photodegradation precess of lomefloxacin hydrochloride

杨凯[13]等考察了两种不同光源照射下,噁唑烷酮类抗生素发生脱氟、脱氢、光致水解、光氧化等光

化学反应过程[31-32](图 2). 在 UV-vis 光照下,利奈唑酮脱氟生成的最主要光解产物 I ( tR = 35. 60 min),
光致水解生成了产物 Ⅲ ( tR = 22. 83 min);而在模拟日光照射下则检测到了产物 I′和产物Ⅱ. 光源或光

强不同,光解产物也有所不同.

图 2　 UV-vis 和模拟日光照射下纯水中利奈唑酮的光解产物与路径

Fig. 2　 Products and photolysis pathways of linezolid under UV-light and solar simulator
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Raphael 等[33]研究了水环境中土霉素的直接光解产物及路径,发现土霉素在光照射下,由于 N—C
较低的键能,以 P1、P2 为中间产物,脱去 N—甲基和氨基生成产物 P3;Dalmázio 等[34] 进一步研究得出

P3 继续降解脱去羟基得到产物 P4;Zhan 等[35]更进一步的研究可知,P4 随后脱去 N—甲基得到产物 P5,
而 P6 则是由·OH取代了土霉素苯环上的 1 个 H 生成,随后更近一步脱去 1 个—CN 1 个—NH2得到产

物 P7(图 3).
葛林科[18]等基于母体化合物的分子结构、可能的化学键断裂方式以及质谱图碎片解析,推断降解

产物的分子结构,研究了甲砜霉素和氟甲砜霉素光降解过程. 甲砜霉素和氟甲砜霉素在 UV-vis (λ >
200 nm)照射下,可以发生自敏化光氧化、光致水解、脱氯及氯化等光化学反应;在模拟日光(λ >
290 nm)照射下,两种抗生素可以发生腐殖酸(HA)敏化的光降解,通过1O2氧化生成一系列产物(图 4).

图 3　 被提及的水环境中土霉素的光降解路径

Fig. 3　 Proposed photodegradation pathway of OTC in aqueous environment

图 4　 甲砜霉素(R = OH)和氟甲砜霉素(R = F)的间接光解路径

Fig. 4　 Indirect photolysis path of Thiamphenicol (R = OH) and fluorine thiamphenicol (R = F)

4　 抗生素光降解反应动力学模型构建

鉴于水环境中抗生素的种类和数目众多,单靠实验的手段逐个研究这些化合物的光化学行为,难以

满足抗生素类污染物在环境中的迁移转化和归趋的客观需要. 因此,建立反应动力学模型来预测抗生素

及其降解副产物对于抗生素光降解过程的研究十分必要.
按化学反应的不同特点和不同应用要求,常用的动力学模型有基元反应模型、分子反应模型以及经
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验模型 3 种. 目前,国内外有关抗生素光降解的反应动力学模型构建方面的研究很少. Liu[36] 在研究降

解城市废水中的 13 种氟喹诺酮、大环内酯物和林可胺类抗生素时,应用模型描述了痕量污染物和水溶

解有机质同时发生的降解情况,其中水溶解有机质的浓度是相对变化并且小于允许排放浓度. 该数学模

型是建立在假设出水溶解有机质的发色团可以被分成两个以上明显不同的官能团的基础上. 模型预测

的 ΔC / C0 vs. ΔA / A0和 ΔC / C0 vs. ΔF / F0与实验测定值有很好的一致性.
Wei[37]等人第一次尝试通过电离化合物得到的不同的解离物种来五分光解产物和机制. 根据大部

分抗生素能被电离,并在水生环境可能有不同的分离形式,提出推测:不同的解离物种有不同的光解动

力学及光解产物,随后作者采用环丙沙星(CIP)来检验这一假设. 模拟的阳光实验和矩阵计算每个分解

物种区分光解反应(H4CIP3 + 、H3CIP2 + 、H2CIP + 、HCIP0、CIP - ). 结果证明,5 种分解物有不同的光解动力

学和产品,H4CIP3 + 主要发生哌嗪环的逐步裂解,而 H2CIP + 主要发生脱氟. 对于H3CIP2,HCIP0和 CIP - 来

说,主要光解途径是氧化. 通过密度泛函理论,阐明了 5 种物种在激发三重态的脱氟作用机理:所有 5 种

都可以与氢氧根离子(OH - )反应发生脱氟,形成羟基化产物,同时 H2CIP + 可以同时进行 C—F 键裂解

产生以 F—碳原子为中心的自由基.

5　 展望

面对日益严重的抗生素污染,虽然研究者们已经针对抗生素药物的环境光化学行为开展了许多研

究,但是这些工作仍不能满足抗生素类污染物的环境化学行为及污染控制研究的需要. 对于抗生素的光

化学降解行为,非常有必要深入开展以下几个方面的研究:(1)抗生素降解产物的鉴定,目前对于抗生

素降解产物的鉴定,一般采用质谱,GC / MS 和 LC / MS(三重四极杆质谱、飞行时间质谱和离子阱质谱).
但质谱很难区别各种同分异构体,而异构体空间排布的不同可能导致毒性差异. 另外对降解产物的准确

鉴定需要标准品比对,并用核磁共振仪(NMR)确证. (2)降解产物的分离与提取,样品前处理是进行仪

器分析测定的前提,部分具有强极性的降解副产物可能很难被萃取出来,而极性相近的物质又很难分离

开,这些都影响着产物的准确鉴定. (3)降解反应动力学模型构建研究,水环境中抗生素的种类和数目

众多,很难用实验的手段逐个研究它们的光化学过程. 基于抗生素降解实验研究数据,采用各种水质参

数构建反应动力学模型尝试预测抗生素光降解的过程十分紧迫.
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Research progress on photodegradation of
antibiotics in aqueous solution

HUANG Hong∗ 　 　 LI Yuanxing　 　 YANG Hongwei
(College of Marine Science, Shanghai Ocean University, Shanghai, 201306, China )

ABSTRACT
The extensive use of antibiotics has been a worldwide environmental issue. A growing concern was paid to

antibiotics due to their non-biodegradation and potential to induce bacterial resistance. Photodegradation is one
of the important abiotic degradation pathways of contaminants in water. This paper summarized the latest
information available in the literature on photochemical behavior of antibiotics. The photodegradation kinetics,
including direct, indirect and self sensitization were introduced. Various influence factors, such as light
intensity, pH, aqueous dissolved matter (DOM) and different nitrogen forms on the photodegradation kinetics
of antibiotics were highlighted, and the photodegradation pathways and mechanisms were also discussed for
some selected antibiotics. It was suggested that the separation of photodegradation products, structure
identification and model development for predicting photodegradation kinetics process need to be further
pursued in future research.

Keywords: antibiotics,photodegradation,influence factors,photolysis pathways.


