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林晓璇， 孔青青， 曾泳钦，等．酮洛芬在臭氧作用下的降解机制、产物及毒性［Ｊ］ ．环境化学，２０１８，３７（５）：１０６３⁃１０７０．
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Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１８，３７（５）：１０６３⁃１０７０．

酮洛芬在臭氧作用下的降解机制、产物及毒性∗

林晓璇　 孔青青　 曾泳钦　 陆一达　 刘国光∗∗　 吕文英

（广东工业大学环境科学与工程学院， 广州， ５１０００６）

摘　 要　 利用臭氧（Ｏ３）氧化降解酮洛芬（ＫＥＴ），采用淬灭实验探究了实验过程中 ＫＥＴ 的降解机理，鉴定了降
解中间产物，推测了其降解路径，并且对 ＫＥＴ 降解过程中的急性毒性进行了评价．结果表明，臭氧能有效降解
ＫＥＴ，其降解符合一级动力学．降解过程中臭氧和羟基自由基（·ＯＨ）共同作用于 ＫＥＴ．ＫＥＴ 降解过程中生成了
２１ 种主要产物，其中包括 ３⁃乙基二苯甲酮、３⁃（１⁃过氧化氢乙基）⁃二苯甲酮、３⁃（１⁃乙酰基）⁃二苯甲酮等产物，降
解路径包括羟基化、脱羧基、脱甲基、侧链氧化、酮基断裂等．明亮发光杆菌急性毒性实验表明 ＫＥＴ 降解过程中
生成了较母体更高风险的中间产物．
关键词　 酮洛芬， 臭氧， 羟基自由基， 中间产物， 急性毒性．

Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ， ｉｎｔｅｒｍｅｄｉａｔｅｓ ａｎｄ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ
ｋｅｔｏｐｒｏｆｅｎ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ ｏｚｏｎｅ

ＬＩＮ Ｘｉａｏｘｕａｎ　 　 ＫＯＮＧ Ｑｉｎｇｑｉｎｇ　 　 ＺＥＮＧ Ｙｏｎｇｑｉｎ　 　 ＬＵ Ｙｉｄａ　 　 ＬＩＵ Ｇｕｏｇｕａｎｇ∗∗ 　 　 ＬＹＶ Ｗｅｎｙｉｎｇ
（Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ， ５１０００６， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｋｅｔｏｐｒｏｆｅｎ（ＫＥＴ） ｂｙ ｏｚｏｎｅ（Ｏ３） ｗａｓ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅｄ ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ． Ｑｕｅｎｃｈｉｎｇ
ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ｗｅｒｅ ａｄｏｐｔｅｄ ｔｏ ｅｘｐｌｏｒｅ ｔｈｅ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ ＫＥＴ ｏｚｏｎａｔｉｏｎ． Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｉｎｔｅｒｍｅｄｉａｔｅｓ
ｗｅｒｅ ｉｄｅｎｔｉｆｉｅｄ ａｎｄ ｔｈｅ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｐａｔｈｓ ｗｅｒｅ ｓｐｅｃｕｌａｔｅｄ， ｔｈｅ ａｃｕｔｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓ
ｗａｓ ｅｖａｌｕａｔｅｄ ａｓ ｗｅｌｌ． Ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ ＫＥＴ ｃｏｕｌｄ ｂｅ ｅｆｆｉｃｉｅｎｔｌｙ ｄｅｇｒａｄｅｄ ｂｙ ｏｚｏｎｅ ａｎｄ ｔｈｅ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｆｉｔｔｅｄ ｐｓｅｕｄｏ⁃ｆｉｒｓｔ⁃ｏｒｄｅｒ ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｗｅｌｌ． ＫＥＴ ｗａｓ ｄｅｇｒａｄｅｄ ｂｙ ｂｏｔｈ Ｏ３ ａｎｄ ｈｙｄｒｏｘｙｌ
ｒａｄｉｃａｌｓ （·ＯＨ）． Ｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｗｅｎｔｙ⁃ｏｎｅ ａｒｏｍａｔｉｃ ｃｏｎｖｅｒｔｅｄ ｐｒｏｄｕｃｔｓ ｗｅｒｅ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｄｕｒｉｎｇ ＫＥＴ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ， ｉｎｃｌｕｄｉｎｇ ３⁃ｅｔｈｙｌｂｅｎｚｏｐｈｅｎｏｎｅ， ３⁃（ １⁃ｈｙｄｒｏｐｅｒｏｘｙｅｔｈｙｌ ） ｂｅｎｚｏｐｈｅｎｏｎｅ， ３⁃（ １⁃
ｈｙｄｒｏｘｙｅｔｈｙｌ ） ｂｅｎｚｏｐｈｅｎｏｎｅ． Ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｐａｔｈｓ ｗｅｒｅ ｃｏｎｊｅｃｔｕｒｅｄ ａｓ ｈｙｄｒｏｘｙｌａｔｉｏｎ，
ｄｅｃａｒｂｏｘｙｌａｔｅ， ｄｅｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ， ｓｉｄｅ⁃ｃｈａｉｎ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ， ｋｅｔｏ⁃ｂｒｅａｋ． Ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ
ｈｉｇｈｅｒ ｒｉｓｋ ｏｆ ｉｎｔｅｒｍｅｄｉａｔｅｓ ａｒｏｓｅ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ｋｅｔｏｐｒｏｆｅｎ， ｏｚｏｎｅ， ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｒａｄｉｃａｌｓ， ｉｎｔｅｒｍｅｄｉａｔｅｓ， ａｃｕｔｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ．

近年来，药品及个人护理用品（ｐｈａｒｍａｃｅｕｔｉｃａｌ ａｎｄ ｐｅｒｓｏｎａｌ ｃａｒｅ ｐｒｏｄｕｃｔｓ， ＰＰＣＰｓ）作为一类新兴环境

污染物备受关注．酮洛芬（ｋｅｔｏｐｒｏｆｅｎ， ＫＥＴ）为 １⁃（３⁃苯氧基）苯丙酸 ，属于 ＰＰＣＰｓ 中一种典型非甾体抗

炎、解热、镇痛药，被广泛应用于治疗类风湿关节炎、骨关节炎、关节僵硬脊柱炎以及非风湿性疾病或术

后疼痛［１］ ．水体中存在的酮洛芬在生物体中具有生物积累的潜在危险［２⁃３］ ．近年来 Ｓａｎｔｏｓ 等在西班牙的

污水处理厂中检测出酮洛芬，其浓度达 ２．５ μｇ·Ｌ－１ ［４］ ．Ｋａｓｐｒｚｙｋ⁃Ｈｏｒｄｅｒｎ 等英国的伊利河及塔夫河中检测

出酮洛芬，浓度为 ０． ５—１． ４ ｎｇ·Ｌ－１ ［５］ ． 我国的漳渭南运河河流系统中也检测出酮洛芬，浓度为
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３１．３５ ｎｇ·Ｌ－１ ［６］ ．目前，常规的混凝、沉淀、过滤等物理工艺以及污泥生物工艺对这类污染物的去除效果

并不理想［７］，残存的酮洛芬会进入深度处理阶段．这种非预期性污染物在深度处理工艺的作用下可能会

生成比母体更难去除、潜在危害更大的中间产物［８⁃１０］ ．因此，研究 ＫＥＴ 的降解动力学、鉴定 ＫＥＴ 降解过

程中的产物，预测其转化途径并评价降解过程中毒性变化显得尤为重要．
臭氧是一种绿色清洁、环境友好的高级氧化剂，其自身的氧化能力较强（Ｅ＝ ２．０７ Ｖ），同时可以产生能

力更强的羟基自由基（ｈｙｄｒｏｘｙｌ ｒａｄｉｃａｌｓ， ·ＯＨ， Ｅ＝２．８ Ｖ）．臭氧能快速破坏细胞结构达到去除微生物的效

果，也能通过氧化作用破坏有机物的结构从而降解有机物［１１⁃１３］，被广泛应用于水深度处理工艺中．
之前的研究已对臭氧作用下酮洛芬的降解动力学作出了详尽的研究和讨论［１４］，本文在此基础上进

一步开展降解产物的研究．在模拟水深度处理条件下，设定臭氧为氧化剂，以酮洛芬为目标污染物，系统

地研究了酮洛芬的降解机理，鉴定了降解过程中的中间产物，推测了产物转化路径，并应用明亮发光杆

菌对降解过程中的反应液的急性毒性变化进行评价．

１　 实验材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ Ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 试剂

酮洛芬极易溶于有机物，难溶于水，ＨＰＬＣ 检测限为 ０．１ ｎｇ·ｍＬ－１ ．分子式为 Ｃ１６Ｈ１４Ｏ３，分子量为

２５４．２８，分析纯，纯度≥９８％，购自 ＴＣＩ 公司．碘化钾、冰乙酸、稀硫酸及氢氧化钠均为分析纯，购自天津致

远化学试剂厂．乙腈为色谱纯，购自美国 ＡＣＳ 恩科化学公司．明亮发光菌 Ｔ３ 小种冻干粉，购自中国科学

院南京土壤研究所．试验用水均为超纯水（电阻率为 １８．２５ ＭΩ·ｃｍ－１，电导率为 ６．２ μｓ·ｃｍ－１）．
１．２　 仪器

臭氧发生器（全聚科技）； ＵＴ⁃５００ 型臭氧浓度检测器（美国独资爱迪尔测控技术有限公司）；反应器

（自制棕色遮光玻璃瓶，有效容积 ６００ ｍＬ，高径比大于 ５）； ＬＣ⁃２０Ａ 高效液相色谱仪（日本岛津）；
ＡＣＱＵＩＴＹ⁃Ｑ⁃ＴＯＦ⁃ＭＳ 超高效液相联用飞行时间串联四极杆质谱仪（美国 Ｗａｔｅｒｓ）；ＲＶ１０ 型旋转蒸发仪

（德国 ＩＫＡ）；ＬＺＢ⁃３ＷＢ 型玻璃转子流量计（浙江余姚工业自动化仪器厂）；ＰＨＳ⁃３Ｃ 型 ｐＨ 计（上海雷磁

科学仪器有限公司）；Ｓｍａｒｔ２ Ｐｕｒｅ 纯水 ／超纯水一体化系统（德国 ＴＫＡ）；ＡＳ２０５００ＢＤＴ 型超声仪（ＡＵＴＯ
ＳＣＩＥＮＣＥ 公司）；ＳＹ⁃２⁃４ 型恒温水浴器（天津欧诺仪器仪表有限公司），ＤＸＹ⁃２ 型生物毒性测试仪（中国

科学院南京土壤研究所）．
１．３　 实验方法

实验在 ＫＥＴ 初始浓度 ２０ μｍｏｌ·Ｌ－１，臭氧的流量为 ０．４ Ｌ·ｍｉｎ－１，浓度 １６ μｍｏｌ·Ｌ－１（由臭氧浓度检测

器实时监测），初始 ｐＨ 值为 ７，反应温度 ２９８ Ｋ 的条件下进行．实验开始前先将反应液倒入反应器中，通
入臭氧气体，气体通过通气管下端的分散器分散后与溶液反应，尾气通入装有含 ＫＩ 溶液的洗气瓶中吸

收后排空，实验装置如图 １ 所示．实验进行至一定时间时，在距离反应器底部 ５ ｃｍ 处取样口取样，用高

纯氮气吹去残留臭氧，以高效液相色谱仪测定 ＫＥＴ 浓度，以生物毒性测试仪测定发光菌的发光率．

图 １　 反应装置图

Ｆｉｇ．１　 Ｒｅａｃｔｉｏｎ ｅｑｕｉｐｍｅｎｔ
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　 ５ 期 林晓璇等：酮洛芬在臭氧作用下的降解机制、产物及毒性 １０６５　

１．４　 分析方法

样品中 ＫＥＴ 浓度使用高效液相色谱仪测定，色谱柱为 ＺＯＲＢＡＸ Ｅｃｌｉｐｓｅ ＸＤＢ⁃Ｃ１８（４．６×１５０ ｍｍ，
５ μｍ）；流动相为 ０．５％ Ａ 冰乙酸∶Ｂ 乙腈＝ ５５∶４５ （体积比），流动相流速为 １．０ ｍＬ·ｍｉｎ－１，柱温 ４０ ℃，进
样量为 １０ μＬ，检测器为光电二极管阵列检测器，检测波长 ２６０ ｎｍ，样品出峰时间约为 ９ ｍｉｎ．

使用超高效液相联用飞行时间串联四极杆质谱仪对产物进行分离分析．ＡＣＱＵＩＴＹ 超高效液相色谱

分析系统：二元梯度泵，紫外检测器．色谱柱：ＡＱＵＩＴＹ ＵＰＬＣ ＢＥＨ Ｃ１８ １．７ μｍ ２．１×５０ ｍｍ．进样量：１０ μＬ．
液相流动相：Ａ：０．５％ 冰乙酸，Ｂ：乙腈，Ａ ∶Ｂ ＝ ５５∶４５ （体积比）．质谱参数：负离子模式（ＥＳＩ－），毛细管电

压：３．５ ｋＶ，锥孔电压：３０ Ｖ，源温：１００ ℃，反吹气温度：３５０ ℃，扫描范围：１００—８００ ｍ ／ ｚ．采用梯度洗脱方

法，操作条件如表 １ 所示．

表 １　 液相色谱⁃质谱联用仪梯度洗脱条件

Ｔａｂｌｅ １　 Ｃｈｒｏｍａｔｏｇｒａｐｈｉｃ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ
时间 Ｔｉｍｅ ／ ｍｉｎ 流速 Ｆｌｏｗ ／ （ｍＬ·ｍｉｎ－１） Ａ％ Ｂ％

０ ０．３ ９５ ５

６ ０．３ ８０ ２０

１３ ０．３ ０ １００

１４ ０．３ ９５ ５

样品前处理：反应结束后对，取 １００ ｍＬ 反应液于旋转蒸发仪中进行浓缩．待溶液浓缩至约 ２ ｍＬ 时，
过 ０．２２ μｍ 滤膜后采用 ＵＰＬＣ ／ Ｑ－ＴＯＦ⁃ＭＳ 鉴定光解产物．旋蒸条件为：转速 ３０ ｒ·ｍｉｎ－１，真空度 ５ ｍｂａｒ，
温度 ３０ ℃ ．
１．５　 毒性试验

本文通过发光菌实验考察 ＫＥＴ 的降解前后反应液毒性的变化．采用明亮发光菌 Ｔ３小种冻干粉作为

指示生物，根据国家标准《水质急性毒性的测定－发光细菌法》（ＧＢ ／ Ｔ１５４４１－１９９５），对 ＫＥＴ 水溶液在臭

氧降解过程中的毒性变化进行 １５ ｍｉｎ 急性毒性测试．实验在 ０、８、１６、２４、３２、４０、４８、５６、６４、７２ ｍｉｎ 取样，
采用生物毒性测试仪测定发光菌的发光度，以发光菌的发光抑制率（式 １）来表征溶液毒性的大小，抑制

率低则毒性小，反之则毒性大．

Ｉ％ ＝ １ － Ｉ
Ｉ０

æ

è
ç

ö

ø
÷ × １００％ （１）

其中，Ｉ％为发光菌的抑制率，Ｉ 代表样品的抑制率，Ｉ０表示对照组的抑制率．

２　 结果与讨论（Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 反应机理

臭氧氧化体系中一般存在臭氧分子以及其自分解产生的活性氧物种（ＲＯＳ），研究表明，臭氧体系中

所产生的活性氧物种主要是·ＯＨ，其转化机理如式（２）至式（５）所示［１５⁃１７］ ．
２Ｏ３＋ＯＨ

－ →·Ｏ－
２ ＋ＨＯ·

２ （２）
Ｏ３＋·Ｏ－

２ →·Ｏ３
－＋Ｏ２ （３）

·Ｏ－
３ ＋Ｈ

＋ →ＨＯ－
３ （４）

ＨＯ－
３ →·ＯＨ＋Ｏ２ （５）

叔丁醇与·ＯＨ的反应速率约为 １０８ ｍｏｌ·Ｌ－１·ｓ－１ ［８，１８，１９］，与臭氧的反应速率约为 １０－３ ｍｏｌ·Ｌ－１·ｓ－１ ［２０⁃２１］ ．
因此，本研究利用叔丁醇作为淬灭剂进行实验来探究臭氧对 ＫＥＴ 的氧化降解机制．淬灭实验在 ＫＥＴ 初

始浓度 ２０ μｍｏｌ·Ｌ－１，臭氧浓度 １６ μｍｏｌ·Ｌ－１，初始 ｐＨ 值为 ７，温度 ２９８ Ｋ 的条件下进行．反应开始前，在
体系中加入叔丁醇，实验进行至 ０、４、８、１２、１６、２４、３６、４８、６０ ｍｉｎ 取样测定反应液中 ＫＥＴ 的剩余浓度，结
果如图 ２ 所示．臭氧对 ＫＥＴ 有良好的降解效果，６０ ｍｉｎ 内对 ＫＥＴ 降解率达到 ８６％．添加叔丁醇对 ＫＥＴ 的

降解速率有明显的抑制作用，当加入 ２０ 、１０ 、５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１以及不加叔丁醇时，ＫＥＴ 的降解速率常数分别
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为 ０．００３、０．００４、０．０１１、０．０２９ ｍｉｎ－１ ．由此可推断，该体系中在 ＫＥＴ 的降解主要源于·ＯＨ的氧化作用．值得

注意的是，实验中加入 ２０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ 和 １０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ 叔丁醇进行淬灭反应，结果无明显差异，表明

１０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１叔丁醇足以淬灭该体系中产生的·ＯＨ．

图 ２　 叔丁醇对酮洛芬降解的影响

Ｆｉｇ．２　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＫＥＴ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ ＴＢＡ

根据式（６） ［２２］可估算·ＯＨ在整个 ＫＥＴ 降解过程中的贡献率为 ８９．０％．也即是说，在臭氧氧化降解

ＫＥＴ 的过程中，·ＯＨ起主导作用．

Ｒ·ＯＨ ＝
ｋ·ＯＨ

ｋ
≈

ｋ－ｋＴＢＡ

ｋ
（６）

式中，Ｒ·ＯＨ代表·ＯＨ对 ＫＥＴ 降解的贡献率；ｋ 代表 ＫＥＴ 在体系中的降解速率常数；ｋ·ＯＨ代表·ＯＨ对 ＫＥＴ
的降解速率常数；ｋＴＢＡ代表体系中存在叔丁醇的条件下 ＫＥＴ 的降解速率常数．
２．２　 鉴定降解产物

反应至 ２４ ｍｉｎ 时，体系中的降解产物达到最大量，因此本文在实验进行至 ２４ ｍｉｎ 后取样对其降解

产物进行分离分析．在 ＫＥＴ 初始浓度 ２０ μｍｏｌ·Ｌ－１，臭氧浓度 １６ μｍｏｌ·Ｌ－１，初始 ｐＨ 值为 ７，温度 ２９８ Ｋ 的

条件下，反应结束后总共检测出 ２１ 种未知物质（Ｐ１－Ｐ２１）以及母体 ＫＥＴ．表 ２ 列出了 ２２ 种物质的保留

时间、分子式以及分子量，图 ３，图 ４，图 ５ 分别为 ＫＥＴ 结构图，羟基化机理图，降解路径图．

图 ３　 酮洛芬结构图

Ｆｉｇ．３　 Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｏｆ Ｋｅｔｏｐｒｏｆｅｎ

产生苯环羟基化产物的反应机理可能是臭氧分子亲电取代或者是·ＯＨ进攻苯环［２３］（如图 ４），但是

在本实验中 Ｏ３亲电进攻不太可能是主导的机理，原因如前文所述，在该反应条件下臭氧对 ＫＥＴ 降解的

贡献率很低．另外，Ｉｌｌｅｓ 等在光诱导降解纯水中 ＫＥＴ 一文中也提及到，·ＯＨ攻击含苯环类的有机物时其

主要反应路径是苯环的羟基化［２４］ ．因此本研究中所检测到的 ＫＥＴ 苯环羟基化产物的形成路径如图 ４ 中

的路径Ⅰ和Ⅱ，侧链对苯环存在供电子的诱导效应和共轭效应，其共同作用使得苯环上电子云密度增

加，有利于·ＯＨ攻击苯环从而形成络合物，最后发生抽氢反应形成羟基化产物［２５］ ．酮洛芬①号苯环侧链

苯丙酸为第一类给电子定位基团，它使得新进入的羟基取代基进入邻位和对位，即一号苯环的 ２、４、６ 号

Ｃ 上，从而生成一取代产物 Ｐ１ 和二取代产物 Ｐ２．由于受到苯环强烈的吸电子诱导效应，侧链基团的电子

云密度降低，因此侧链上的键容易断裂，Ｐ２ 的 ｍ ／ ｚ 为 ２８６，相比之下，Ｐ３ 的 ｍ ／ ｚ ２７３ 少了 １４，很可能是苯

环侧链脱去一分子甲基生而生成的；另外，ＫＥＴ 可能先侧链脱甲基形成 Ｐ４，Ｐ４ 再羟基化生成 Ｐ３．
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表 ２　 ＵＰＬＣ⁃ＭＳ 测定下酮洛芬及其氧化产物

Ｔａｂｌｅ ２　 Ａｃｃｕｒａｔｅ ｍａｓｓ ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔｓ ｏｂｔａｉｎ ｂｙ ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ｆｏｒ ｋｅｔｏｐｒｏｆｅｎ ａｎｄ ｉｔｓ ｉｄｅｎｔｉｆｉｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｄｕｃｔｓ
化合物

Ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ
保留时间

Ｒｅｓｅｒｖｅ Ｔｉｍｅ ／ ｍｉｎ
分子式

Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｆｏｒｍｕｌａ
理论 ｍ ／ ｚ

Ｔｈｅｏｒｅｔｉｃａｌ ｍ ／ ｚ
实际 ｍ ／ ｚ
Ａｃｔｕａｌ ｍ ／ ｚ

ｍ ／ ｚ 误差

ｍＤＡ ｐｐｍ

ＫＥＴ １１．３ Ｃ１６Ｈ１４Ｏ３ ２５４．２９２９ ２５４．２９２９ ０．０ ０．０

Ｐ１ ８．０ Ｃ１６Ｈ１４Ｏ４ ２７０．２９３０ ２７０．２９３０ ０．０ ０．０

Ｐ２ ９．６ Ｃ１６Ｈ１４Ｏ５ ２８６．２９２４ ２８６．２９３２ －０．８ －２．８

Ｐ３ ３．１ Ｃ１５Ｈ１２Ｏ５ ２７２．２６５ ２７２．２６４７ －０．３ －１．１

Ｐ４ ７．１ Ｃ１５Ｈ１２Ｏ３ ２４０．２６６０ ２４０．２６５５ ０．５ ２．１

Ｐ５ １７．４ Ｃ１６Ｈ１４Ｏ４ ２７０．２９３０ ２７０．２９２１ －０．９ －３．３

Ｐ６ １０．７ Ｃ１６Ｈ１４Ｏ５ ２８６．２９２０ ２８６．２９１８ ０．２ ０．７

Ｐ７ １９．５ Ｃ１５Ｈ１４Ｏ ２１０．２８３０ ２１０．２８３４ ０．４ １．９

Ｐ８ １０．２ Ｃ１５Ｈ１４Ｏ３ ２４２．２８１９ ２４２．２８１９ ０．０ ０．０

Ｐ９ １１．９ Ｃ１３Ｈ１０Ｏ２ １９８．２２８９ １９８．２２９１ ０．２ １．０

Ｐ１０ ６．３ Ｃ１５Ｈ１４Ｏ２ ２２６．２８３０ ２２６．２８３７ ０．７ ３．１

Ｐ１１ １１．２ Ｃ１５Ｈ１４Ｏ３ ２４２．２８１９ ２４２．２８１９ ０．０ ０．０

Ｐ１２ １４．３ Ｃ１５Ｈ１２Ｏ２ ２２４．２６７０ ２２４．２６７７ ０．７ ３．１

Ｐ１３ １５．３ Ｃ１４Ｈ１２Ｏ３ ２２５．２５５０ ２２５．２５５０ ０．０ ０．０００

Ｐ１４ ２．３ Ｃ１０Ｈ１０Ｏ３ １７８．１９５０ １７８．１９４０ －１．０ －５．６

Ｐ１５ １２．６ Ｃ７Ｈ６Ｏ １０６．１３２０ １０６．１３２２ ０．２ １．９

Ｐ１６ ４．６ Ｃ９Ｈ９Ｏ２ １４９．１７７０ １４９．１７７３ ０．３ ２．０

Ｐ１７ ３．９ Ｃ１０Ｈ１０Ｏ４ １９４．１９５０ １９４．１９５７ ０．７ ３．６

Ｐ１８ １６．７ Ｃ７Ｈ６Ｏ２ １２２．１３２０ １２２．１３１３ －０．７ －５．７

Ｐ１９ ５．２ Ｃ７Ｈ６Ｏ３ １３８．１３１０ １３８．１３１０ ０ ０．００

Ｐ２０ １５．９ Ｃ９Ｈ９Ｏ３ １６５．１７６０ １６５．１７６６ ０．６ ３．６

Ｐ２１ １．７ Ｃ９Ｈ９Ｏ３ １６５．１７６０ １６５．１７６４ ０．４ ２．４

图 ４　 ＫＥＴ 苯环羟基化的机理推断

Ｆｉｇ．４　 Ｐｒｏｐｏｓｅｄ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｆｏｒ ｈｙｄｒｏｘｙｌａｔｉｏｎ ｏｆ ＫＥＴ

ＫＥＴ 苯环上侧链为仲丙酸，其被氧化可能生成侧链含醇的物质 Ｐ５ 和过氧化氢异苯丙酸类物质 Ｐ６
两种中间产物，这两种反应路径在多个研究中都得到证实［１，２６］ ．

去羧基化是 ＫＥＴ 降解的重要路径［２７］ ．Ｐ７—Ｐ１３ 为 ＫＥＴ 侧链脱去羧基后并进一步氧化得到的产物，
Ｐ７ ［３⁃乙基二苯甲酮］、Ｐ８［３⁃（１⁃过氧化氢乙基）⁃二苯甲酮］、Ｐ１０ ［３⁃（１⁃乙酰基）⁃二苯甲酮］、在光联合

臭氧降解 ＫＥＴ 一文中也被检测到［２８］ ．苏跃涵在研究 Ｆｅ２＋ ／单过氧硫酸氢盐（ＰＭＳ）体系降解水中酮洛芬

时也推测酮洛芬降解过程中涉及脱羧反应［２９］ ．首先，ＫＥＴ 去羰基化形成 Ｐ７，Ｐ７ 受到进一步的氧化，其侧

链 α⁃Ｃ 被氧化生成过氧化氢化类物质 Ｐ８，这与 Ｋｌｅｆａｈ 关于光诱导降解 ＫＥＴ 中的结论一致［１］ ．同理，Ｐ６
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也可能脱羧基后生成 Ｐ８，Ｐ８ 侧链断裂后，又被羟基取代生成 Ｐ９．与第一条路径相似，脱去羧基后一号苯

环也可能羟基取代反应，一取代和二取代分别产生 Ｐ１０ 和 Ｐ１１．脱去羧基后的侧链极易被强氧化剂·ＯＨ
直接氧化成醛类物质即 Ｐ１２，Ｎａｋａｊｉｍａ 在研究光解 ＫＥＴ 一文中也有同样结论［３０］ ．另外，脱去羧基后侧链

为伯烷基，苯环上的伯烷基不论碳链多长，其被氧化后的最终归宿都为羧基，即氧化成为苯甲酸类物质，
因此 Ｐ１２ 最终被氧化成羧酸类物质 Ｐ１３．

图 ５　 酮洛芬降解的路径图

Ｆｉｇ．５　 Ｐｌａｕｓｉｂｌｅ ｐａｔｈｗａｙｓ ｆｏｒ ＫＥＴ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

ＫＥＴ 上两个苯环由一个羰基相连，苯羰基与苯环之间的一号和二号 Ｃ⁃Ｃ 键断裂可形成分子量分别

为 １７８、１０６ 及 １４９ 的产物 Ｐ１４、Ｐ１５ 及 Ｐ１６．在 Ｇｏｎｇ 等［３１］ 研究 ＵＶ ／ Ｈ２Ｏ２降解防晒剂成分 ｂｅｎｚｏｐｈｅｎｏｎｅ⁃
３、Ｔ． Ｍａｎａｓｆｉ 等［３２］关于氯消毒降解海水泳池中 ＢＰ⁃３ 副产物的研究以及闻瑞梅、葛伟伟等［３３］ 用紫外降
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解水中二苯甲酮等文章中都检测到二苯酮类物质酮基断裂的中间产物．Ｐ１４ 和 Ｐ１５ 上的醛基不稳定可

被氧化为羧基类物质 Ｐ１７ 和 Ｐ１８，Ｐ１８ 进一步羟基化得到 Ｐ１９．Ｐ１６ 苯环以及侧链 α⁃Ｃ 上羟基化生成 Ｐ２０
和 Ｐ２１．
２．３　 酮洛芬降解过程中对发光菌的急性毒性评价

本文通过发光菌实验考察 ＫＥＴ 的降解前后反应液毒性的变化，实验结果如图 ６ 所示．结果表明，随
着反应时间增长，ＫＥＴ 浓度逐渐减小，而反应液对发光菌的抑制率先增加后减小，即反应液毒性先增大

后减小．反应进行至 ２４ ｍｉｎ 时 ＫＥＴ 的剩余量为 ５０％，此时反应液对发光菌发光抑制率从 ２１．２％上升到

最大值 ８８．１％，随后发光抑制率开始下降，直到 ７２ ｍｉｎ 时下降至 ４１．４％．这种变化趋势与 ＫＥＴ 降解过程

中产物的变化趋势有关，反应初期，反应主要以 ＫＥＴ 的降解为主，其降解过程中产生的中间产物种类增

多，生成量不断累积，中间产物与母体相比其毒性更强，因而溶液的毒性逐渐增强．反应到了中后期，中
间产物开始被降解，生产毒性较小的最终产物，所以溶液的毒性减弱．虽然中间产物仍能被臭氧降解，但
是相对于母体其毒性更大，降解效率更低，因此当反应达到终点时，溶液的毒性大于初始值．

图 ６　 酮洛芬的降解对发光菌的发光抑制率影响

Ｆｉｇ．６　 Ｂｉｏｌｕｍｉｎｅｓｃｅｎｔ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｏｚｏｎａｔｉｏｎ ｋｅｔｏｐｒｏｆｅｎ ｔｏ ｐｈｏｔｏ ｂａｃｔｅｒｉｕｍ

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

臭氧氧化降解 ＫＥＴ 的机制既包含了臭氧分子的直接氧化，也包含了其诱发产生的·ＯＨ的间接氧

化，其中，·ＯＨ的氧化作用占据主导地位．降解过程中一共鉴定出 ２１ 种中间产物，降解路径包括苯环羟

基化、侧链羟基化、脱羧基、脱甲基、侧链氧化、酮基断裂等．发光菌急性毒性实验表明，在臭氧降解 ＫＥＴ
的过程中，生成了具有相对于 ＫＥＴ 而言毒性更高的中间产物．
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