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水环境中新烟碱类农药去除技术研究进展∗

贺　 艳∗∗　 邓月华

（西安科技大学地质与环境学院， 西安， ７１００５４）

摘　 要　 新烟碱类农药的大量使用导致其在水环境中普遍存在，对生态系统和人体健康构成巨大威胁．传统

的生物处理技术对新烟碱类农药几乎没有去除效果，高效的去除技术成为目前水环境领域的研究热点．本文

系统分析了水环境中新烟碱类农药的来源、危害及污染现状，综述了物理、化学和生物去除技术的研究进展，
重点讨论了高级氧化技术，详细阐述了不同技术对新烟碱类农药的去除效果、机理及影响因素等，并指出了各

技术的应用优势和限制，最后对新烟碱类农药去除技术的研究提出了展望．
关键词　 新烟碱类农药， 水环境， 污染现状， 去除技术．
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新烟碱类农药是一类作用于昆虫烟碱乙酰胆碱受体的杀虫剂，具有高效、广谱、内吸性强、且与常规

农药无交互抗性等优点，被广泛用于农作物的保护、城市园林绿化及兽医用药等［１］，该农药自 ２０ 世纪

８０ 年代进入市场后，目前已经历了三代发展，正逐步取代高毒有机磷、氨基甲酸酯和拟除虫菊酯类农

药，成为新一代农药［２］ ．
新烟碱类农药施用后仅有 ５％的有效成分被植物吸收，大部分直接进入土壤环境，再经雨水冲刷随
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地表径流进入水中［３］，且这类农药分子量小、水溶性高，加速了其从最初使用地迁移至水环境中，目前已

在全球多个国家水体中检测出此类污染物的存在，除农业区外，在远离农业活动的自然水体，甚至地下

水和饮用水中都有检出报道［４⁃６］ ． 进入水中的新烟碱类农药会危害水生生物，并通过营养级联效应引发

自然生态系统灾害［７］，还可经饮水或食物等方式威胁人体健康． 我国作为传统的农业大国，是全球最大

的新烟碱类农药生产、出口和消费国［８］，且随着农业现代化进程的推进及高毒农药品种替代步伐的加

快，其使用量将与日俱增，与此同时，我国农药施用不合理现象严重，进一步加剧了水污染的风险． 因此，
如何去除水中新烟碱类农药的残留是目前亟需解决的问题．

传统的污水处理工艺不能有效地去除水中新烟碱类农药，国内外学者尝试采用各种物理、化学和生

物技术以提高去除效率，而目前国内外关于新烟碱类农药去除技术的最新研究进展论述较少，基于此，
本文主要针对当前水环境中新烟碱类农药的污染状况，综述了主要去除技术的研究进展，阐述了其去除

效果及影响因素，分析比较了各技术的优缺点，并对今后去除技术的研究进行了展望．

１　 新烟碱类农药的结构与性质（Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ａｎｄ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｎｅｏｎｉｃｏｔｉｎｏｉｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ）
新烟碱类农药根据化学结构可分为 ３ 类：Ｎ⁃硝基胍类（吡虫啉、噻虫胺、噻虫嗪和呋虫胺）、硝基亚

甲基类（烯啶虫胺）和 Ｎ⁃氰基脒类（啶虫脒和噻虫啉） （图 １），这类化合物蒸气压低（ ＜ ０． ００２ ＭＰａ，
２５ ℃），即挥发的可能性较小，在水中溶解度高（１８５—５９００００ ｍｇ·Ｌ－１， ２０ ℃），沉积物吸附性能较低

（ｌｇｋｏｃ：１．４１—３．６７） ［９］，中性或酸性 ｐＨ 条件下不易水解，具体物理化学性质如表 １ 所示． 新烟碱类农药

在水中的削减半衰期为 ４．７—４０．３ ｄ［４］，且氰基取代的化合物降解时间比硝基取代的长 １—２ 个数量

级［１０］，在水环境中表现出一定持久性．

图 １　 新烟碱类农药的化学结构

Ｆｉｇ．１　 Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｏｆ ｎｅｏｎｉｃｏｔｉｎｏｉｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ

表 １　 新烟碱类农药的物理化学性质

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｈｙｓｉｃｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｎｅｏｎｉｃｏｔｉｎｏｉｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ

农药
Ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ ＣＡＳ

分子量
Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｗｅｉｇｈｔ ／

（ｇ·ｍｏｌ－１）

蒸气压
Ｖａｐｏｕｒ ｐｒｅｓｓｕｒｅ
（２０ ℃） ／ ＭＰａａ

溶解度
Ｗａｔｅｒ ｓｏｌｕｂｉｌｉｔｙ

（２０ ℃） ／
（ｍｇ·Ｌ－１） ａ

辛醇 ／ 水分配系数
Ｏｃｔａｎｏｌ⁃ｗａｔｅｒ

ｐａｒｔｉｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ
（ ｌｇＫｏｗ，

ｐＨ＝ ７，２０ ℃） ａ

土壤吸附常数
Ｓｏｉｌ ａｆｆｉｎｉｔｙ
（ ｌｇＫｏｃ） ｂ

吡虫啉 １３８２６１⁃４１⁃３ ２５５．７ ４．０×１０－７ ６１０ ０．５７ ２．１９—２．９０

烯啶虫胺 １５０８２４⁃４７⁃８ ２７０．７ １．１×１０－３ ５９００００ －０．６６ １．７８

啶虫脒 １３５４１０⁃２０⁃７ ２２２．７ １．７×１０－４ ２９５０ ０．８０ ２．３０

噻虫啉 １１１９８８⁃４９⁃９ ２５２．７ ３．０×１０－７ １８５ １．２６ ３．６７

噻虫嗪 １５３７１９⁃２３⁃４ ２９１．７ ６．６×１０－６ ４１００ －０．１３ １．７５

噻虫胺 ２１０８８０⁃９２⁃５ ２４９．７ ２．８×１０－８ ３４０ ０．９１ ２．０８

呋虫胺 １６５２５２⁃７０⁃０ ２０２．２ １．７×１０－３ ５４３００ －０．５５ １．４１

　 　 注：ａ． 数据来源 Ｄａｔａ ｓｏｕｒｃｅ：ｈｔｔｐ： ／ ／ ｓｉｔｅｍ．ｈｅｒｔｓ．ａｃ．ｕｋ ／ ａｅｒｕ ／ ｉｕｐａｃ ／ ； ｂ． Ｍｏｒｒｉｓｓｅｙ ｅｔ ａｌ．， ２０１５［１０］ ．
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　 ７ 期 贺艳等：水环境中新烟碱类农药去除技术研究进展 １９６５　

２　 水环境中新烟碱类农药的来源及危害（Ｓｏｕｒｃｅｓ ａｎｄ ｐｏｓｓｉｂｌｅ ｈａｚａｒｄｓ ｏｆ ｎｅｏｎｉｃｏｔｉｎｏｉｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ ｉｎ
ａｑｕａｔｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ）
新烟碱类农药是一种内吸性农药，主要施用方式有叶面喷洒、种子包衣、土壤浇灌和树木注射等，可

通过以下几种途径进入水环境中，一是喷洒时的雾滴直接或随风进入水体；二是播种农药处理过的种子

时产生的扬尘漂移进入水中［１１⁃１２］；三是通过地表径流进入地表水，在城市或居民区，用于害虫防治的农

药，如家庭害虫、景观植物等，在降雨或灌溉期间通过不透水地面随径流进入水体，在农业区域，喷洒农

药后作物表面的残留、受污染的扬尘或土壤残留随降雨径流进入地表水，后者被认为是新烟碱类农药进

入水环境的主要途径；四是直接淋滤至地下水或经地下排水管道输送至地表水［１３］ ． 大量研究表明，传统

的污水处理单元对新烟碱类农药的去除率低，出水中检出浓度较高，如北京市 ５ 个污水处理厂出水中吡

虫啉的平均浓度为 ４５—１０６ ｎｇ·Ｌ－１ ［１４］；美国 １３ 个污水处理厂出水中噻虫胺、吡虫啉和啶虫脒的平均浓

度分别高达（７０．２±１２１．８）、（５８．５±２９．１）、（２．３±１．４） ｎｇ·Ｌ－１ ［１５］，因此污水处理厂出水的排放也是主要污

染源之一．
进入水中的新烟碱类农药会对水生生物产生毒害作用，其中水生无脊椎动物对农药污染较敏感，以

水生昆虫最为敏感，主要原因是新烟碱类农药与昆虫中枢神经系统突出后膜的烟碱乙酰胆碱受体结合，
导致受体阻断、麻痹和死亡［１６］ ． 除直接的致死作用外，水生昆虫的行为、繁殖、活动性、摄食抑制及羽化

延迟等都受到新烟碱类农药的影响［１７⁃２１］，同时，鱼类健康也受到威胁，研究发现吡虫啉可诱导斑马鱼体

内活性氧含量显著上升，导致其抗氧化酶系统紊乱，引起脂质过氧化和基因损伤［２２］ ． 新烟碱类农药对水

生生物类群也产生一定影响，基于 ４８ 种受试生物的 ２１４ 项急性和慢性毒性测试的结果显示，蜉蝣目、毛
翅目和双翅目是最敏感的类群，且水中新烟碱类农药的平均浓度大于 ３５ ｎｇ·Ｌ－１，则可能严重影响敏感

水生无脊椎动物类群［９］；另一研究表明，当吡虫啉的浓度为 １３—６７ ｎｇ·Ｌ－１时，水生大型无脊椎动物群落

数量急剧下降［２３］ ． 新烟碱类农药污染还可通过营养级联效应引发自然生态系统灾害，如在吡虫啉污染

严重的水域环境，无脊椎昆虫大量死亡，进而导致食虫鸟类的数量也急剧下降［７］，且水中多种新烟碱类

农药同时存在，其危害效应会产生协同作用［２４］ ． 此外，新烟碱类农药可经饮食、饮水或土壤 ／粉尘误食等

途径进入人体，目前在人体尿液和血清中都已检测出一定浓度的农药［２５］，如在日本的一项研究中，３ 岁

儿童尿液中呋虫胺的检出率高达 ５８％，最大残留浓度为 ６２．３ μｇ·Ｌ－１ ［２６］，且研究发现长期接触新烟碱类

农药对人体健康造成不良影响，如儿童神经系统发育异常，老人患帕金森综合症和阿尔茨海默病的几率

增加［２７］ ．

３　 水环境中新烟碱类农药的污染现状（Ｔｈｅ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｓｔａｔｕｓ ｏｆ ｎｅｏｎｉｃｏｔｉｎｏｉｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ）
由于新烟碱类农药的水溶性、稳定性和持久性，目前在全球范围水体环境中均被检出． 表 １ 列出了

不同国家和地区新烟碱类农药的污染水平． 由表 １ 可以看出，吡虫啉是研究最多且检出频率最高的化合

物，主要是由于吡虫啉是第一代开发出来的新烟碱类杀虫剂，也是目前全球使用最广泛的杀虫剂之一，
其次，噻虫胺和噻虫嗪也有较高的检出率． 已有研究中，以地表水中新烟碱类农药的分析检测较多，结果

显示河流、溪流、河口、水库等都受到不同程度的污染，其中吡虫啉的最高浓度可达 １０４００ ｎｇ·Ｌ－１ ［２８］，且
农业地区水体浓度高于城市地区，主要与这类农药的农业种植用途直接相关，如美国加州农业区河流中

吡虫啉的浓度高达 ３２９０ ｎｇ·Ｌ－１ ［２９］，德国中部农业区溪流中噻虫嗪浓度高达 ２８２７．８ ｎｇ·Ｌ－１ ［３０］ ． Ｈｌａｄｉｋ 和

Ｋｏｌｐｉｎ 对整个美国溪流进行全面调查，发现噻虫胺和噻虫嗪污染水平与周围农作物种植面积呈显著正

相关［３１］，进一步证实了农业活动直接导致水环境中农药污染． 除地表水外，地下水和饮用水源也都检测

到一定浓度的新烟碱类农药，如美国威斯康星州中部地下水中吡虫啉和噻虫胺的平均浓度为 ２７０—
１２３０ ｎｇ·Ｌ－１和 １８０—１３３０ ｎｇ·Ｌ－１ ［６］；美国爱荷华洲自来水样中吡虫啉、噻虫嗪和噻虫胺的浓度范围分别

为 １．２２—３９．５ ｎｇ·Ｌ－１、０．２４—４．１５ ｎｇ·Ｌ－１和 ３．８９—５７．３ ｎｇ·Ｌ－１ ［５］；加拿大安大略省饮用水原水样品中噻

虫嗪的平均浓度高达 ２８０ ｎｇ·Ｌ－１ ［３２］，因此地下水和饮用水中新烟碱类农药的污染风险不容忽视．
目前，关于我国水环境中新烟碱类农药污染的调查研究尚处于起步阶段，已有研究表明，我国珠江

流域、广州市河流、长江流域及东海岸河流水体均受到不同程度的污染（表 ２） ［３３⁃３６］，如珠江流域地表水
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中 ５ 种新烟碱类农药的浓度范围为 ２４．０—３２２ ｎｇ·Ｌ－１，其中吡虫啉和噻虫嗪检出频率和浓度最高，当地

农业活动以及污水处理厂的出水被认为是主要污染源［３３］ ． 长江流域地表水中检测出了 ９ 种新烟碱类农

药，旱季总浓度为（９９０±４９０） ｎｇ·Ｌ－１，雨季总浓度为（３９０±３６０） ｎｇ·Ｌ－１，旱季浓度较高可能是由于稀释

效应和杀虫剂的消耗，检出浓度最高的化合物为呋虫胺（（１７３０±２８．５） ｎｇ·Ｌ－１）和烯啶虫胺（（１２５０±
１２２０） ｎｇ·Ｌ－１），且水中浓度主要受农业活动强度的影响［３５］ ． 最新一项研究中，我国东海岸从北到南

１６ 条河流中，２７％和 ８４％的水样中新烟碱类农药浓度超过了急性和慢性生态风险阈值（３６２ ｎｇ·Ｌ－１和

５８ ｎｇ·Ｌ－１），污染形势严峻［３６］ ． 总体而言，关于新烟碱类农药污染的研究主要集中于南方地区，且仅有

地表水环境样品，对于我国重要的农业区，如东北平原、华北平原和渭河平原等，其水环境污染状况未

知，同时我国地下水和饮用水中新烟碱类农药的浓度水平尚无报道．

表 ２　 不同国家水环境中新烟碱类农药的浓度水平

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｎｅｏｎｉｃｏｔｉｎｏｉｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ａｑｕａｔｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ ｆｒｏｍ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｕｎｔｒｉｅｓ

采样地点
Ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅ

样品类型
Ｓａｍｐｌｅ ｔｙｐｅ

主要化合物
Ｍａｉｎ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ

浓度
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ／
（ｎｇ·Ｌ－１）

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

五大湖主要支流 地表水 噻虫胺 平均 ＮＤ—２７．０ ［３７］

吡虫啉 平均 ＮＤ—１０．３

噻虫嗪 平均 ＮＤ—４．２

加州城市河流 地表水 吡虫啉 ３．８—９６．８ ［３８］

加州农业区河流 地表水 吡虫啉 ＮＤ—３２９０ ［２９］

中西部农业区溪流 地表水 噻虫胺 最高 ２５７ ［３９］

吡虫啉 最高 ４２．７

噻虫嗪 最高 １８５

马萨诸塞州郊区 地表水 吡虫啉 最高 ６９００ ［４０］

美国 明尼苏达州中西部草原湿地 地表水 噻虫胺 平均 ＮＤ—１１．１ ［４１］

吡虫啉 平均 ＮＤ—２３．０

噻虫嗪 平均 ＮＤ—２４．０

爱荷华洲 自来水 噻虫胺 ３．８９—５７．３ ［５］

吡虫啉 １．２２—３９．５

噻虫嗪 ０．２４—４．１５

农业区 地下水 噻虫胺 ２１０—３３４０ ［４２］

吡虫啉 ２６０—３３４０

噻虫嗪 ２００—８９３０

威斯康星州中部 地下水 噻虫胺 平均 １８０—１３３０ ［６］

吡虫啉 平均 ２７０—１２３０

噻虫嗪 平均 １５０—１４３０

安大略省河流 地表水 啶虫脒 ＮＤ—４９１ ［２８］

噻虫胺 ＮＤ—３９９

吡虫啉 ＮＤ—１０４００

噻虫啉 ＮＤ—４２７

噻虫嗪 ＮＤ—１３４０

五大湖流域 地表水 啶虫脒 最高 ２４９ ［４３］

噻虫胺 最高 ７４０

吡虫啉 最高 ９７２

加拿大 噻虫啉 最高 ４

噻虫嗪 最高 ９１４

萨斯喀彻温省湿地 地表水 啶虫脒 平均 ＮＤ—４．２ ［４４］

噻虫胺 平均 ＮＤ—１４２

吡虫啉 平均 ＮＤ—１５．９

噻虫嗪 平均 ＮＤ—１２１
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续表２

采样地点
Ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅ

样品类型
Ｓａｍｐｌｅ ｔｙｐｅ

主要化合物
Ｍａｉｎ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ

浓度
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ／
（ｎｇ·Ｌ－１）

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

安大略省南部农业区 饮用水 噻虫胺 ＮＤ—０．６４ ［３２］

噻虫嗪 ＮＤ—７．５５

加拿大 吡虫啉 ＮＤ—０．７６

噻虫啉 ＮＤ—０．１９

啶虫脒 ＮＤ—０．５１

珠江 地表水 吡虫啉 ＮＤ—１６２ ［３３］

噻虫嗪 ６．２１—１０２

噻虫胺 ０．５５—６７．２

啶虫脒 ３．１３—６７．６

噻虫啉 ＮＤ—９．３５

广州市河流 地表水 吡虫啉 ３２．９±１１．６—２４９±１９ ［３４］

噻虫嗪 ＮＤ—５２．４±９．４

噻虫胺 １４．８±３．７—４７．６±１０．０

啶虫脒 １８．８±１．９—１５７±３１

长江流域 地表水 啶虫脒 ＮＤ—２２．９±１３．６ ［３５］

噻虫嗪 ＮＤ—１５７±１２４

吡虫啉 ０．２９２±０．２３２—７１．４±５８．５

中国 噻虫胺 ＮＤ—８１．３±５４．４

噻虫啉 ＮＤ—７．８３±６．９０

呋虫胺 ＮＤ—１７３０±２８．５

烯啶虫胺 ＮＤ—１２５０±１２２０

东海岸河流 地表水 啶虫脒 ＮＤ—１１８．４９±７４．６５ ［３６］

噻虫嗪 １．１７±０．８８—９５．８５±２１．６７

吡虫啉
０．８６±０．６５—
３５４．８６±２３３．５６

噻虫胺 ＮＤ—９３．８６±５９．１３

噻虫啉 ＮＤ—３．８４±２．４２

呋虫胺 ＮＤ—１０２２．２０±６４３．９９

烯啶虫胺 ＮＤ—６７２．９０±４２３．９３

大阪市河流 地表水 啶虫脒 ＮＤ—１．４ ［４５］

噻虫胺 ＮＤ—１２

日本 呋虫胺 ３．７—１００

吡虫啉 ＮＤ—２５

噻虫嗪 ＮＤ—１１

悉尼市河流 地表水 啶虫脒 ＮＤ—３８０ ［４６］

噻虫嗪 ＮＤ—２００

澳大利亚 吡虫啉 ＮＤ—４５６０

噻虫胺 ＮＤ—４２０

噻虫啉 ＮＤ—１３７０

德国 中部农业区溪流 地表水 噻虫嗪 最高 ２８２７．８ ［３０］

噻虫胺 最高 ３１１．８

英格兰 西南部河流 地表水 噻虫胺 ＮＤ—５．５±０．５ ［４７］

吡虫啉 ５．８±０．４—１７．５±０．５

瑞士 高原中型河流 地表水 噻虫啉 最高 ６５ ［４８］

噻虫嗪 最高 ４７
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续表２

采样地点
Ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅ

样品类型
Ｓａｍｐｌｅ ｔｙｐｅ

主要化合物
Ｍａｉｎ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ

浓度
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ／
（ｎｇ·Ｌ－１）

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

希腊 塞萨利县 地表水 吡虫啉 最高 ３０６ ［４９］

噻虫啉 最高 １２０

啶虫脒 最高 ２７

噻虫嗪 最高 ３３０

西班牙 埃布罗河流域 地表水 吡虫啉 １．６４—１４．９６ ［５０］

加泰罗尼亚 地表水 吡虫啉 ２．７１—６６．５３ ［５１］

葡萄牙 阿拉德河口 地表水 吡虫啉 １—８ ［５２］

比利时 贝宁水库 地表水 啶虫脒 ２００—７７００ ［５３］

多瑙河及其支流 地表水 啶虫脒 ０．８４—１２．７ ［５４］

噻虫嗪 ０．９—３．８

吡虫啉 ０．５—８．２

罗马尼亚 噻虫胺 ０．８４—９．６

烯啶虫胺 ０．３９—１１．１

巴西 马托格罗索州河流 地表水 吡虫啉 平均 ２３．９ 和 ３１．４ ［５５］

杜拉多斯溪流 地表水 噻虫嗪 １２３０—１５８０ ［５６］

越南 湄公河三角洲 地表水 噻虫嗪 最高 ９５０ ［５７］

　 　 注：ＮＤ．， 未检出． ＮＤ．， ｎｏｔ ｄｅｔｅｃｔｅｄ．

４　 水环境中新烟碱类农药的去除技术（Ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓ ｏｆ ｎｅｏｎｉｃｏｔｉｎｏｉｄ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ ｆｒｏｍ
ａｑｕａｔｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ）
基于新烟碱类农药在水环境中的广泛分布及其生态毒理危害，对其去除技术的研究十分必要． 常规

处理技术主要是典型的生物处理技术，研究显示活性污泥法，如 Ａ２Ｏ 工艺（厌氧⁃缺氧⁃好氧法）、氧化沟

等很难将其有效去除［１４⁃１５］，国内外学者采用多种去除方法以提高处理效率，目前根据去除机理的不同，
主要有物理法、化学法和生物法．
４．１　 物理法

物理法是将污染物从水相中分离至其他相而将其去除的方法，其中吸附和膜分离技术是最常用的

方法． 活性炭具有比表面积大，孔隙结构发达等特点，是最常用的吸附剂，研究显示颗粒活性炭、粉末活

性炭和磁性活性炭对吡虫啉都有较好的去除效果［５８⁃５９］ ． 与传统的碳材料相比，碳纳米管是由石墨片层

沿轴向卷曲形成的一维中空管状结构，因其特殊的结构及纳米尺寸效应，表现出高效的吸附性能，Ｐａｎｉｃ
等［６０⁃６１］利用多壁碳纳米管吸附水中噻虫嗪，最大吸附量为 ５９．０９ ｍｇ·ｇ－１，吸附机理是芳香 π⁃π 相互作

用，且吸附效率受接触时间、噻虫嗪初始浓度、吸附剂用量、温度和 ｐＨ 值的影响，但在实际水处理中，活
性炭和碳纳米管由于使用成本高及再生困难限制了其广泛应用．

近年来，作为低成本的生物质吸附剂，来源广、能耗低、可回收利用且环境友好，是一种极具潜力的

替代吸附材料，其中以生物炭研究最多． 生物炭是生物质材料在缺氧或无氧条件下经热解后的产物，具
有高度的芳香化结构并富含各种表面官能团，为污染物提供了丰富的吸附位点［６２⁃６３］ ． Ｚｈａｎｇ 等［６４］ 以玉

米秸秆和猪粪作为原料进行热解，并用酸脱灰处理，获得 ２４ 个生物炭样品，系统研究了 ３ 种典型新烟碱

类农药吡虫啉、噻虫胺和噻虫啉的吸附行为，结果表明所有生物炭均能有效吸附这 ３ 种农药，但吸附能

力和机理与生物炭结构和性质以及农药的种类直接相关． 此外，农业废弃物如米糠、稻壳等主要由多糖

类（纤维素和半纤维素）和木质素构成，表面疏松、多孔，化学性能稳定，且含有羟基、羧基等极性官能

团，是一种天然、环保和经济的吸附剂［６５］ ． Ｍａｎｄａｌ 等［６６］研究了桉树皮、玉米芯、竹片、稻草和稻壳对吡虫

啉的吸附行为，结果显示不同吸附材料对其吸附行为存在较大差异，其中桉树皮的吸附效率最高． 为进

一步提高去除效率，部分研究者合成了复合吸附剂用于去除水中新烟碱类农药，如生物聚合物⁃纳米黏

土复合材料［６７］，磁性石墨烯氧化物⁃环糊精复合材料［６８］等． 虽然吸附法去除效率高且相对稳定，但在实



hjh
x.r

cee
s.a

c.c
n

　 ７ 期 贺艳等：水环境中新烟碱类农药去除技术研究进展 １９６９　

际应用中存在着其他污染物的竞争吸附以及吸附剂的再生问题，且处理不当易引起二次污染．
膜分离法是利用膜两侧溶液的渗透速率差以及膜的选择透过性来实现污染物分离的方法，常见的

膜分离过程主要有微滤、超滤、纳滤、反渗透、电渗析等，其中高压膜滤技术如纳滤和反渗透，运行压力

大，成本高；而低压膜技术包括超滤和微滤能耗小，工艺成本低，成为目前研究的热点，如张媛媛等［６９］研

究了微滤对水中吡虫啉和啶虫脒的去除效果，结果显示在最佳条件下，两种农药的去除率均可达 １００％，
微滤膜孔径、操作压力和农药初始浓度对去除率均有显著影响． 膜分离技术的去除效率高，且不会产生

副产物，设备简单，易于实现自动化，但膜的价格昂贵，易发生堵塞，需对膜进行及时清洗和更换，在实际

应用的推广上受到制约． 总体看来，物理法仅实现了新烟碱类农药的相间转移，并没有真正消除污染物，
同时增加了额外处理和成本．
４．２　 化学法

紫外光照射是有机污染物降解最常用的一种技术，李斌等［７０］研究发现紫外光照射可有效降解纯水

中吡虫啉，最佳条件下去除率为 １００％，但啶虫脒的去除率仅为 ４６．３％． 该方法简单易行，无二次污染，但
紫外光能量有限，对污染物的降解效果十分有限，通常是与其他技术联用． 化学氧化法是利用化学氧化

剂如臭氧（Ｏ３）、次氯酸（ＨＯＣｌ）、双氧水（Ｈ２Ｏ２）等氧化水中有机污染物．Ｃｒｕｚ⁃Ａｌｃａｌｄｅ 等［７１］ 研究发现，Ｏ３

分子与啶虫脒直接攻击反应的速率较低，表明单独 Ｏ３不能有效降解啶虫脒，且氧化降解效果受 ｐＨ 值的

影响显著．在酸性及中性 ｐＨ 条件下，Ｏ３对噻虫嗪的去除率不高，主要原因是产生的羟基自由基数量较

少［７２］ ． Ｙｉｎ 等［７３］研究发现，单独氯（ＨＯＣｌ ／ ＯＣｌ－）对吡虫啉和噻虫啉的氧化作用可以忽略，总之氧化剂的

氧化能力不强，且具有选择性氧化的特性，使得化学氧化不能有效去除新烟碱类农药． 高级氧化技术因

降解有机物具有高效性、普适性和彻底性，已成为国内外学者研究的重点，目前用于降解新烟碱类农药

的高级氧化技术包括 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化、电化学氧化、光催化氧化、过硫酸盐高级氧化技术等．
４．２．１　 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化技术

Ｆｅｎｔｏｎ 氧化技术是在酸性条件下，Ｆｅ２＋催化分解 Ｈ２Ｏ２生成具有强氧化性的羟基自由基（·ＯＨ），将有

机污染物氧化分解，该体系具有操作简单，原料易得等优点，被用于处理水中新烟碱类农药，如 Ｍｉｔｓｉｋａ
等［７４］利用 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化降解水中啶虫脒，研究发现在 Ｆｅ２＋和 Ｈ２Ｏ２比例为 ３∶４０，ｐＨ 值为 ２．９ 的条件下，
５ ｍｇ·Ｌ－１啶虫脒 １０ ｍｉｎ 内完全降解，但随着啶虫脒初始浓度的增加，去除效率降低，１５ ｍｇ·Ｌ－１啶虫脒去

除率为 ９３．５％． 传统的 Ｆｅｎｔｏｎ 法处理时需要消耗大量的 Ｆｅ２＋和 Ｈ２Ｏ２，对溶液 ｐＨ 要求严格（一般 ｐＨ 值

在 ２—３ 左右），且反应后会生成铁泥，造成二次污染．
近年来，很多科研工作者致力于改进 Ｆｅｎｔｏｎ 法，如将光、电等与 Ｆｅｎｔｏｎ 法协同作用，可提高传统

Ｆｅｎｔｏｎ 法的处理效率，同时减少化学试剂的用量，即类 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化技术． 光 Ｆｅｎｔｏｎ 法是将紫外光或可见

光引入 Ｆｅｎｔｏｎ 体系，一方面光照射 Ｈ２Ｏ２可直接产生·ＯＨ，另一方面光照可加速 Ｆｅ３＋和 Ｆｅ２＋之间的循环，
提高该体系的氧化降解能力，已有研究表明该方法可有效降解水中吡虫啉、啶虫脒等［７５⁃７６］，与此同时，引
入紫外光可在一定程度上拓宽 Ｆｅｎｔｏｎ 法的 ｐＨ 应用范围，如 Ｃａｒｒａ 等［７７］ 以高强度紫外发光二极管灯

（２０ Ｗ·ｍ－２）作为光源，利用光 Ｆｅｎｔｏｎ 法去除水中啶虫脒，结果显示在中性 ｐＨ 条件下，２０ ｍｉｎ 内啶虫脒

完全降解． 为进一步降低能耗和操作成本，Ｃａｒｒａ 等［７８］以跑道池反应器（ｒａｃｅｗａｙ ｐｏｎｄ ｒｅａｃｔｏｒｓ， ＲＰＲｓ）用
于太阳光 Ｆｅｎｔｏｎ 反应，研究表明 ２４０ ｍｉｎ 内 ９１％的啶虫脒被去除，并检测出 ７ 种降解中间产物，表明其

矿化程度不高． 综上所述，光 Ｆｅｎｔｏｎ 体系具有反应快速、条件温和等优点，但也存在对可见光利用效率

低，且处理高浓度有机废水能力有限等问题． 与光 Ｆｅｎｔｏｎ 法相比，电 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化技术是通过电化学反应

生成的 Ｆｅ３＋与 Ｈ２Ｏ２作为 Ｆｅｎｔｏｎ 试剂的持续来源，Ｈ２Ｏ２产生机制较完善，且系统中·ＯＨ氧化、电吸附、电
絮凝和阳极氧化等过程均能降解有机物，矿化程度高． Ｍｅｉｊｉｄｅ 等［７９］ 以硼掺杂金刚石薄膜（ＢＤＤ）为阳

极，碳毡为阴极，以硫酸亚铁为外加铁催化剂，氧化降解水中噻虫嗪，研究表明去除效率受外加电流强度

和 Ｆｅ２＋浓度的影响，在最佳条件下（ｐＨ 值：２．８，电流：３００ ｍＡ，Ｆｅ２＋：０．２ ｍｍｏｌ·Ｌ－１），１０ ｍｉｎ 内 ６０ ｍｇ·Ｌ－１

噻虫嗪完全降解，且在 ８ ｈ 后矿化程度达 ９２％． 在电 Ｆｅｎｔｏｎ 反应中，随着时间的延长，大量铁泥沉淀至电

极会导致电流效率降低，且铁泥的无害化处理也增加了运行成本．
均相 Ｆｅｎｔｏｎ 和类 Ｆｅｎｔｏｎ 体系都是以溶解性金属离子作为催化剂，存在催化剂难以回收利用以及铁

泥污染等问题，从而限制了其广泛应用． 非均相 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化技术是以含铁的固体物质作为催化剂，克服
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了上述问题，逐渐被研究者所关注，如 Ｗａｎｇ 等［８０］ 制备了有序介孔 ＣｕＦｅ２Ｏ４作为 Ｆｅｎｔｏｎ 催化剂，可将水

中 １０ ｍｇ·Ｌ－１吡虫啉完全去除，但反应过程中生成了一系列中间产物，这些中间产物可能会抑制·ＯＨ的

生成，进而影响吡虫啉的矿化． 非均相电 Ｆｅｎｔｏｎ 体系是以制备的负载铁电极作为阴极材料，电解过程中

阴极产生的 Ｈ２Ｏ２与阴极表面的铁物质反应产生·ＯＨ，从而将有机污染物降解，如 Ｚｈａｏ 等［８１］ 以合成的

ＦｅＣｕＣ 作为阴极，ＢＤＤ 为阳极，形成的非均相电 Ｆｅｎｔｏｎ 体系可有效降解水中吡虫啉，去除率为 ８８％． 非

均相 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化反应受 ｐＨ 值、农药初始浓度、催化剂投加量等因素的影响，其中催化剂及具有高催化

性能的阴极材料是主要影响因素，目前已有方法制备繁琐，成本高，不利于大规模生产利用，且反应过程

中 Ｆｅ 元素易从催化剂中浸出，导致其催化活性降低，因此制备高效稳定、可重复利用的催化剂及阴极材

料是今后需解决的主要问题．
４．２．２　 电化学氧化技术

电化学氧化技术是在外加电场的作用下，污染物在阳极表面直接氧化或 ／和由产生的强氧化性物质

间接氧化而被去除的方法，该体系中无需添加氧化还原剂，避免了二次污染，运行设备简单，可控性强，
具有较好的应用前景． 电极材料是决定电化学氧化体系性能的关键因素，直接影响污染物在电极表面的

反应速率［８２］ ． 近年来，不同非活性电极材料用于新烟碱类农药的去除，包括金属氧化物电极，如氧化铅

电极（ＰｂＯ２）和氧化锡电极（ＳｎＯ２）以及掺硼金刚石薄膜（ＢＤＤ）电极等［８３⁃８５］ ． 金属氧化物电极实用价廉，
但在长期使用过程中易出现金属离子溶出，电极失活等问题，元素掺杂可有效改善其稳定性，提高电化

学活性． Ｙａｏ 等［８３］利用电沉积法制备了镱（Ｙｂ）掺杂的 ＰｂＯ２电极，具有较高的活性表面积、析氧电位和

稳定性，利用此电极对水中啶虫脒进行降解，１２０ ｍｉｎ 后去除率为 ９８．９６％，·ＯＨ的间接氧化将 １９ 种中间

产物全部转化为 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ，显示了较好的矿化能力． Ｇａｙｅｎ 等［８４］制备了铋（Ｂｉ）掺杂 ＳｎＯ２⁃ＴｉｎＯ２ ｎ －１活性

电化学膜，用于降解水中噻虫胺，反应停留时间为 ３．６ ｓ，噻虫胺完全矿化，高效的传质、直接的电子传递

及·ＯＨ氧化是其快速完全矿化的主要原因． ＢＤＤ 电极因具有良好的化学稳定性、耐腐蚀性和电化学特

性，如较高的析氧电位和宽电势窗口，极低的背景电流等，被用于难降解有机污染物的电化学处理［８６］，
研究表明 ＢＤＤ 电极对噻虫嗪有较高的去除效率（１００％），溶液总有机碳（ＴＯＣ）的去除率为 ９１％［８５］，但
受电极面积和制备成本的制约导致其在实际水处理中的应用受阻． 随着研究的深入，具有较好传质效

果、高电流效率及较大体面比的三维电极受到广泛关注，如三维多孔 ＰｂＯ２⁃ＣｅＯ２复合电极已被用于去除

水中噻虫嗪，９０ ｍｉｎ 内其完全矿化［８７］ ． 除电极材料外，新烟碱类农药的降解还受电流密度、农药的初始

浓度、ｐＨ 值、支持电解质等因素的影响． 综上所述，电化学氧化法能有效去除水中新烟碱类农药，且矿化

程度较高，但在实际应用过程中，尚存在能耗高、电极价格昂贵、易腐蚀消耗等问题，开发新型高效、廉
价、耐腐蚀的电极材料成为今后研究的重点．
４．２．３　 光催化氧化技术

光催化氧化技术是在紫外或可见光的照射下，光催化剂上的电子受激发离开价带形成电子⁃空穴

对，空穴具有强氧化性，可直接氧化吸附在催化剂表面的有机物，空穴还可与水和 ＯＨ－作用产生·ＯＨ，
水中氧气可俘获电子生成超氧自由基（·Ｏ－

２），这些自由基可将新烟碱类农药氧化降解，该方法具有操作

简单，反应时间短，处理效果好等优点． 在诸多半导体光催化剂中，二氧化钛（ＴｉＯ２）因化学稳定性好、活
性高、安全无毒等特点，成为目前研究最为广泛的催化剂． Ｙａｎｇ 等［８８］以 ３００ Ｗ 氙灯作为光源，利用 ＴｉＯ２

光催化氧化水中噻虫嗪，结果表明 ９０ ｍｉｎ 内噻虫嗪的去除率为 ９８．０％，并生成了 ７ 种降解中间产物，且
研究发现 ＴｉＯ２用量、ｐＨ 值、温度、噻虫嗪初始浓度、金属离子（Ｃｕ２＋和 Ｆｅ３＋）和无机阴离子（Ｉ－、Ｂｒ－、Ｓ２Ｏ２－

３ 、
ＮＯ－

２ 和 ＣｒＯ２－
３ ）等都会影响光催化反应速率． 有研究者对比了 ＴｉＯ２光催化、真空紫外光降解、γ 辐射分解

水中噻虫啉和吡虫啉，结果显示 ＴｉＯ２光催化的作用效率最高，如 ２０ ｍｉｎ 内吡虫啉完全降解，但 ＴＯＣ 分析

显示矿化程度为 ３０％，表明生成了几种难降解的中间产物［８９⁃９０］ ． 除 ＴｉＯ２外，氧化锌（ＺｎＯ）也被用于去除

水中新烟碱类农药，研究显示在含有电子受体 Ｎａ２Ｓ２Ｏ８体系中，在自然光和人工光（８ Ｗ 低压汞灯）照射

下，ＺｎＯ 对于噻虫嗪、吡虫啉和啶虫脒的降解效率高于 ＴｉＯ２，且吡虫啉的降解速率最快，其次为噻虫嗪和

啶虫脒，但溶解性有机碳（ＤＯＣ）分析表明矿化程度不高［９１］ ． 虽然宽带隙半导体催化剂能有效去除新烟

碱类农药，但光响应范围窄、光能利用率低及降解不彻底等仍是制约其实际应用的最大问题．
为提高太阳能在光催化体系的利用效率，高催化活性的可见光催化剂的制备与应用，已成为目前研
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究的热点． 石墨相氮化碳（ＣＮ）以其可见光响应、低成本、无毒等优点受到广泛关注，但因光生电子与空

穴复合速率高，表面积小导致光催化活性不足［９２］ ． 酸化氮化碳（ＡＣＮ）一方面增加了表面积，另一方面引

入含氧官能团作为新的吸附位点，在此基础上，Ｓｕｎ 等［９３］ 制备了磷钨酸 ／酸化氮化碳（ＨＰＷ ／ ＡＣＮ）复合

材料，ＨＰＷ 的结合提高了光生电荷分离效率，研究表明在可见光照射下，ＨＰＷ ／ ＡＣＮ 降解吡虫啉的反应

速率常数是 ＡＣＮ 的 １６ 倍，降解啶虫脒的反应速率常数是 ＡＣＮ 的 ３０ 倍，体现了较高的光催化活性． 随

着光催化剂在水处理中的大量应用，催化剂的有效分离及其回收利用成为另一大难题，有研究者将催化

剂固定在玻璃片上，但显著降低了其催化活性［９４］，将磁性材料引入光催化剂中，得到可磁性分离的复合

光催化剂，可有效解决这一问题． Ｂａｎｉｃ′等［９５］ 利用化学沉淀法合成了 ４ 种不同三氧化钨（ＷＯ３）含量的

ＷＯ３ ／ Ｆｅ３Ｏ４催化剂，在模拟太阳光照射下，６．１ＷＯ３ ／ Ｆｅ３Ｏ４ ／ Ｈ２Ｏ２对吡虫啉的降解效率最高，除非均相光

Ｆｅｎｔｏｎ 过程外，半导体的耦合效应也在很大程度上影响降解效率，·ＯＨ和·Ｏ－
２ 是主要作用的活性物质，

且在外加磁场作用下，催化剂可从反应混合物中快速分离． 最新研究合成的可见光催化剂 Ａｇ２Ｓ ／ Ｆｅ３Ｏ４

＠ Ａｇ３ＰＯ４可快速降解水中吡虫啉和噻虫啉，且 ４ 次循环实验后，该催化剂仍能降解 ８３．９％的吡虫啉，显
示了较好的光催活性、稳定性和可回收性［９６］ ． 由此可见，新型可见光催化剂可有效去除新烟碱类农药，
但存在的主要问题是催化剂制备过程复杂，成本高，降解后可能产生毒性更大的中间产物；此外，光催化

反应设备相对复杂，这也是制约光催化技术实现工业化应用的一大因素．
４．２．４　 过硫酸盐高级氧化技术

过硫酸盐高级氧化技术是近年来发展起来的新技术，主要通过加热、紫外辐射、过渡金属等方式活

化过硫酸盐产生硫酸根自由基 （ ＳＯ－·
４ ），过硫酸盐包括单过硫酸盐 （ ＰＭＳ，ＨＳＯ－

５ ） 和过二硫酸盐

（ＰＳ，Ｓ２Ｏ２－
８ ），常温条件下为固态，相对稳定，易于储存和运输． 与羟基自由基（·ＯＨ，２．８ Ｖ）相比，ＳＯ－·

４ 具

有较高的氧化还原电位（２．５—３．１ Ｖ），较长的存活时间（半衰期 ４ ｓ），ｐＨ 适用范围广，受水环境中天然

有机物影响小等优点［９７⁃９８］，受到越来越多的关注． 已有研究表明过硫酸盐高级氧化技术可有效去除水

中新烟碱类农药，如郑立庆等［９９］ 利用热活化过硫酸钾降解水中呋虫胺，研究表明升高温度或增加过硫

酸钾投加量，呋虫胺的降解显著加快，最高去除率为 １００％；陈晓旸等［１００］ 利用过渡金属离子 Ｃｏ２＋活化单

过硫酸盐降解水中蚍虫林，在最佳反应条件下其半衰期为 ２７ ｍｉｎ，且降解速率与单过硫酸氢钾和 Ｃｏ２＋浓

度呈正相关，并检测出 ２ 种主要的中间产物，证实了该技术的高效性．
在众多活化方式中，热活化的能耗大，设备运行维护成本高；过渡金属活化经济高效，但易造成二次

污染［１０１］ ． 紫外光活化较其他方式所需的设备简单，对温度和压力无要求，且无二次污染，从经济和水质

安全的角度来说，有较大的发展与应用前景，也是目前研究较多的活性方式之一，如 Ｃａｒｒａ 等［１０２］选取不

同的高级氧化技术降解水中啶虫脒，结果表明紫外 ／过硫酸盐体系的去除效果最好；且对于实际水体，如
地表水和二级出水中的噻虫嗪和啶虫脒，紫外 ／过二硫酸钠（ＵＶ ／ ＰＳ）的降解效率高于紫外 ／双氧水（ＵＶ ／
Ｈ２Ｏ２） ［１０３］ ． Ｃｈｅｎ 等［１０４］进一步深入研究了啶虫脒在 ＵＶ ／ ＰＳ 体系中的降解行为，结果显示·ＯＨ和 ＳＯ－·

４

参与了啶虫脒的降解，６０ ｍｉｎ 内其完全去除，且去除率受 ｐＨ 值、无机阴离子和有机质的影响，但 ＴＯＣ 去

除率仅为 ５０％，表明啶虫脒在降解过程中生成了一系列中间产物． 为进一步降低能耗和成本，有研究者

尝试利用太阳能活化过硫酸盐，研究显示该方法可有效去除水中吡虫啉、噻虫啉和啶虫脒等 １７ 种农药，
４２ ｄ 后农药残留量仅为初始质量的 ３％，ＤＯＣ 降低了 ８７％［１０５］ ． 总体而言，过硫酸盐高级氧化技术对新烟

碱类农药降解效果较好，但降解过程中会产生一系列中间产物，目前关于这些中间产物的毒性状况未

知，需进一步深入研究． 此外，经济高效的新型活化方式的探索，最大限度地降低成本，提高农药的去除

效率并减少有毒副产物的生成，也是未来研究的主要方向．
４．３　 生物法

生物法主要通过微生物的催化或代谢作用而使有机污染物分解的方法，该方法具有处理成本低、代
谢产物稳定、无二次污染等特点． 活性污泥法是当前最常用的一种废水好氧生物处理方法，通过污泥吸

附、微生物降解等作用将污染物去除，Ｓａｄａｒｉａ 等［１５］研究发现活性污泥法对吡虫啉、啶虫脒和噻虫胺的去

除率较低，导致其长期存在于污水处理厂中；另一项研究显示吡虫啉经氧化沟、厌氧⁃缺氧⁃好氧（Ａ２Ｏ）和
膜生物反应器（ＭＢＲ）等工艺后几乎没有降解［１４］，进一步表明传统的生物处理法对新烟碱类农药的处理

效果十分有限．



hjh
x.r

cee
s.a

c.c
n

１９７２　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３９ 卷

为提高降解效率，国内外研究人员从受污染环境中分离出对新烟碱类农药有高效降解能力的菌株，
已报道的高效降解菌多为细菌类［１０６］，细菌以新烟碱类农药作为其生长的唯一碳源或氮源进行分解代

谢，或通过共代谢作用完成降解过程． 细菌特性是影响降解的重要因素，细菌种类不同，代谢过程或途径

不同，导致降解效率及其产物不同，如 Ｗａｎｇ 等［１０７⁃１０８］ 从污染土壤中分离出降解啶虫脒的两种细菌，
Ｐｉｇｍｅｎｔｉｐｈａｇａ ｓｐ． ＡＡＰ⁃１ 以啶虫脒作为生长基质，在 ２． ５ ｈ 内可将 １００ ｍｇ·Ｌ－１ 啶虫脒完全降解，
Ｐｓｅｕｄｏｘａｎｔｈｏｍｏｎａｓ ｓｐ． ＡＡＰ⁃７ 则通过共代谢过程将 １００ ｍｇ·Ｌ－１啶虫脒在 ６０ ｈ 内完全去除，两者的代谢

终产物均为 Ｎ⁃甲基⁃（６⁃氯⁃３⁃吡啶）⁃甲基胺；Ｚｈｏｕ 等［１０９］ 研究发现 Ｅｎｓｉｆｅｒ ｍｅｌｉｌｏｔｉ ＣＧＭＣＣ ７３３３ 通过腈水

合酶作用将啶虫脒降解为 Ｎ⁃乙酰硝基亚胺衍生物（ＩＭ⁃１⁃２）． 除细菌本身的特性外，ｐＨ 值、温度、农药的

初始浓度等都会影响微生物降解效率，如 Ｐｈｕｇａｒｅ 等［１１０］ 研究发现酸性或碱性条件，过高或过低温度均

会抑制细菌 Ｋｌｅｂｓｉｅｌｌａ ｐｎｅｕｍｏｎｉａｅ ｓｔｒａｉｎ ＢＣＨ１ 的生长，影响酶活状态，从而导致吡虫啉的降解率下降，同
时吡虫啉初始浓度的增加也会抑制微生物降解作用，由此可以看出，从自然界中筛选出的降解菌易受外

界环境因素的影响，难以直接应用于实际污染修复工程． 高效工程菌的构建在保持较高降解能力的同

时，可增强微生物在环境中的适应能力，扩大应用范围，如 Ｈｅ 等［１１１］ 利用限制性内切酶介导的整合技术

（ＲＥＭＩ）构建了高效降解吡虫啉的木霉菌突变菌株 Ｔ２３，最高降解率可达 ９５％． 但目前为止，关于新烟碱

类农药高效工程菌的构建研究较少，同时，高效工程菌的环境安全性也未知，这方面的研究有待加强．
近年来，新烟碱类农药高效降解菌的研究主要集中于降解菌株的分离鉴定及其降解途径． 吡虫啉、

啶虫脒等商品化较早的农药筛选得到的降解菌株较多，对于呋虫胺等农药，由于使用量少、环境残留量

低，导致其降解菌筛选难度较大． 已有研究证实新烟碱类农药主要通过硝基还原、羟基化、氰基和亚氨基

水解等过程实现生物降解［１１２］，但在降解过程中，通常会伴随一些中间产物的生成，研究者开始关注这

些产物的毒性，如 Ｐｈｕｇａｒｅ 等［１１３］ 利用 Ｒｈｏｄｏｃｏｃｃｕｓ ｓｐ． ＢＣＨ２ 降解啶虫脒，８ ｄ 内去除率为 ８４．６５％，且啶

虫脒转化为对家蚕毒性相对较小的代谢产物；Ｋａｎｊｉｌａｌ 等［１１４］ 研究发现啶虫脒的微生物降解产物对铜绿

假单胞菌（Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ）无抑菌性，但目前对于微生物降解产物毒性方面的研究十分有限． 综

上所述，生物处理法降解过程复杂，周期长且不彻底，难以满足水质净化的要求，高效降解菌或工程菌选

择性好，处理效率高，但需要培养和选取特定的菌种，成本高，操作难度大，从而限制了其实际工程应用．

５　 结论与展望（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ ａｎｄ ｐｒｏｓｐｅｃｔｓ）
新烟碱类农药在世界范围水环境中高频率和高浓度的检出，对水生态环境和人体健康构成潜在危

害． 目前已有物理、化学和生物处理技术可有效去除新烟碱类农药，且都存在各自的优势，其中以高级氧

化技术的去除效率最高． 现有研究在去除效果、影响因素及降解机理等方面取得了一定成果，但主要局

限于室内模拟，且处于理论实验阶段． 为实现新烟碱类农药高效、环境好友的处理，未来亟需研究和解决

的问题有：
（１）加强我国水环境中新烟碱类农药污染现状的调查研究，探索迁移转化规律，为该农药的风险评

估和污染控制提供基础数据．
（２）深入研究新烟碱类农药在高级氧化体系中的降解机理，重点关注降解中间产物及其综合毒性，

减少有毒副产物的生成，实现新烟碱类农药的无害化处理．
（３）开发经济高效的新型处理方法，改进现有成熟工艺，研发联用技术体系，提高新烟碱类农药的

去除效率，降低技术应用成本．
（４）开展高效处理技术对实际废水中新烟碱类农药去除效果的研究，优化工艺参数，推动技术转向

工程实践应用．
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