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摘　 要　 抗生素的大量使用导致其通过各种途径进入到污水处理厂、地表水甚至饮用水源水中．在污水处理

厂二级出水排放之前以及自来水的生产和供应过程中，都必须进行氯化消毒处理以杀灭病原微生物．在此过

程中，抗生素一方面可能被氯化降解，另一方面也可能转化成毒性更高的降解产物．因此，了解抗生素在氯化

消毒过程中的降解行为对于明确其生态和健康风险至关重要．本文在大量文献资料调研的基础上，综述了不

同种类抗生素的氯化降解行为及其影响因素，分析了抗生素氯化降解前后的毒性效应，提出了今后研究的

方向．
关键词　 抗生素，氯化，降解动力学，降解路径，毒性效应．
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抗生素广泛用于人类医疗、畜禽和水产养殖，以预防、治疗疾病或促进动植物的生长［１］ ．抗生素使用

后，一般不能完全被机体吸收，大部分以原形或代谢产物的形式排泄［２］，通过污水收集进入污水处理厂．
由于抗生素具有生物活性，传统的污水处理厂难以将其完全去除，导致抗生素残留于污水二级出水［３］，
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进而随污水处理厂出水排放进入江河等地表水、甚至饮用水源水中［４］ ．
城市饮用水的生产和输送过程中，以及污水处理厂二级出水排放前，都必须进行消毒处理．基于氯

（氯气、液氯和次氯酸钠）、二氧化氯和氯胺等消毒剂的氯化消毒处理是常用的消毒手段［５⁃６］ ．在各种氯和

含氯的消毒剂中，氯因其具有杀菌能力强、价格便宜、操作简单、消毒能力持久等优点，是我国乃至世界

最常用的消毒方法［７］ ．但是，在消毒过程中，水中的有机物可与氯发生反应生成不期望的消毒副产物

（ＤＢＰｓ），如三卤甲烷、卤乙酸等．ＤＢＰｓ 因具有较高的毒性和健康效应已引起了广泛的关注［８⁃９］ ．
研究表明，抗生素也是一种 ＤＢＰｓ 的前驱物，能与氯等消毒剂反应生成碳、氮类 ＤＢＰｓ［１０⁃１１］ ．尽管这些

ＤＢＰｓ（或称为抗生素的氯化降解产物）的浓度很低，但可能表现出比母体化合物更高的毒性效应［１２⁃１３］ ．
因此，明确抗生素在氯化消毒过程中的转化行为及其毒性效应至关重要．基于此，本文综述了氯化消毒

对抗生素的降解行为及其影响因素，分析了抗生素氯化降解前后的毒性效应，以期为抗生素的生态风险

评估提供科学依据．

１　 氯化消毒对抗生素的降解行为（Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｅｈａｖｉｏｒ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｂｙ ｃｈｌｏｒｉｎａｔｉｏｎ）
根据化学结构，环境中常检出的抗生素主要分为磺胺类、氟喹诺酮类、大环内酯类和四环素类抗生

素．由于同类抗生素具有相似的化学结构（表 １），它们的降解行为可能具有一定的相似性．因此，下面将

分别介绍不同种类抗生素的降解动力学（表 ２）和降解路径或机理．
１．１　 磺胺类抗生素

磺胺类抗生素是广泛使用的人兽两用抗生素，２０１３ 年我国磺胺类抗生素使用量达 ７９２０ 吨［１４］ ．由于磺胺类

抗生素具有较高的水溶性和难降解性，普遍在污水处理厂和地表水中检出［１５］ ．如 Ｌｉｕ 等［１５］报道磺胺类抗生素

磺胺嘧啶和磺胺甲恶唑在北京污水处理厂二级出水中的最高浓度可达到 ０．５２ μｇ·Ｌ－１和 １．０２ μｇ·Ｌ－１．
在各种抗生素中，有关磺胺类抗生素的氯化降解行为的研究相对较多．研究表明，磺胺类抗生素与

氯的反应一般符合二级反应动力学模型，当氯过量时，磺胺类抗生素的氯化降解动力学符合伪一级反应

动力学模型．不同的磺胺类抗生素与氯的反应活性不同，Ｃｈａｍｂｅｒｌａｉｎ 和 Ａｄａｍｓ［１６］ 研究发现，不同的磺胺

类抗生素与次氯酸（ＨＯＣｌ）的反应活性从大到小为磺胺地索辛＞磺胺噻唑＞磺胺二甲嘧啶＞磺胺甲嘧啶＞
＞磺胺甲恶唑＞磺胺甲二唑．在各种磺胺类抗生素中，有关磺胺二甲嘧啶和磺胺甲恶唑的氯化降解研究较

多，不同研究中报道的磺胺二甲嘧啶和磺胺甲恶唑的氯化降解的反应动力学常数不尽相同，如
Ｃｈａｍｂｅｒｌａｉｎ 和 Ａｄａｍｓ［１６］报道磺胺二甲嘧啶氯化降解的一级动力学常数为 ０．０１６２—０．０６２４ ｍｉｎ－１，而 Ｆｕ
等［１７］报道的磺胺二甲嘧啶的氯化降解的一级动力学常数为 ０．１９—０．６８ ｍｉｎ－１，这主要是由于不同研究

中的反应条件或模型中考虑的因素不同造成的．
磺胺类抗生素都具有磺胺官能团．磺胺官能团上的 Ｓ—Ｎ 键和苯胺上的氨基是氯的主要攻击位点．

在氯化消毒过程中，磺胺类抗生素可通过氯取代、Ｓ—Ｎ 键的裂解、Ｓ—Ｃ 键断裂、羟基化 ／氧化和脱磺酸

基（脱 ＳＯ２）等反应途径降解并生成一系列降解产物［１１，１８⁃２０］ ．Ｗａｎｇ 等［１１］研究发现，磺胺甲恶唑、磺胺噻唑

和磺胺地索辛均可发生氯取代、Ｓ—Ｎ 键水解和脱磺酸基反应，除此以外，磺胺甲恶唑还可发生 Ｓ—Ｃ 键

的断裂和羟基化 ／氧化反应，磺胺噻唑可发生羟基化 ／氧化反应，磺胺地索辛可发生结合反应，这说明抗

生素分子结构的微小改变即可改变其与氯的反应活性．Ｙａｎｇ 等［１８］ 研究发现磺胺二甲嘧啶可通过脱

ＳＯ２、Ｓ—Ｎ 裂解、羟基化和氯取代生成 ８ 种降解产物；Ｎａｓｓａｒ 等［１９］发现磺胺二甲嘧啶通过脱 ＳＯ２、亲电取

代和环化反应生成 ５ 种降解产物，磺胺甲氧哒嗪主要通过亲电取代和环化反应生成 ２ 种降解产物．Ｆｕ
等［１７］发现磺胺甲恶唑主要通过微笑型重排和后续的脱磺酸基过程生成 Ｎ⁃（４，６⁃二甲基嘧啶⁃２⁃基）苯⁃１，
４⁃二胺（ＤＭＰＢＤＡ），其他大部分降解产物都源于 ＤＭＰＢＤＡ 的进一步氯取代和结合反应．Ｄｏｎｇ 等［２０］ 将磺

胺二甲嘧啶的氯化降解路径分为 ３ 个阶段：第一阶段可能包含两种降解路径：一是磺胺二甲嘧啶脱去

ＳＯ２，生成降解产物 ｍ ／ ｚ ２１４，之后在此降解产物的嘧啶官能团上发生 Ｃｌ 和 Ｂｒ 的取代，产生 ２ 种新的降

解产物；二是磺胺二甲嘧啶的 Ｓ—Ｎ 键的裂解形成 ２ 种降解产物，并进一步氧化释放出 ＳＯ２－
４ 离子；第二

阶段，空穴攻击偶氮取代环的 Ｃ—Ｎ 键，形成嘧啶和对二氨基苯，这两种降解产物进一步发生 Ｃｌ 和 Ｂｒ 的
取代生成氯化嘧啶和溴化嘧啶；第三阶段，化合物的芳香环打开形成小分子的降解产物，其碳原子上的

氢被取代生成三卤甲烷和卤乙酸等 ＤＢＰｓ．
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１．２　 氟喹诺酮类抗生素

氟喹诺酮类抗生素也是一类广泛应用于人类和兽药的合成抗菌药物．有调查表明，氟喹诺酮类抗生

素在北京市的污水处理厂和受纳水体中表现出较高的浓度（０．７８—１．８１ μｇ·Ｌ－１） ［２１］ ．环境中常检出的氟

喹诺酮类抗生素主要有诺氟沙星、氧氟沙星和左氧氟沙星等．
氟喹诺酮类抗生素的氯化降解通常符合一级或二级反应动力学模型．Ｌｉ 和 Ｚｈａｎｇ［２２］ 发现氧氟沙星

的降解符合一级反应动力学，而诺氟沙星和环丙沙星符合二级反应动力学模型．根据表 ２，不同氟喹诺酮

类抗生素与氯的反应活性从大到小为诺氟沙星≈环丙沙星＞氧氟沙星≈左氧氟沙星＞氟罗沙星．诺氟沙

星和环丙沙星是二胺氟喹诺酮类抗生素，氧氟沙星、左氧氟沙星和氟罗沙星是三胺氟喹诺酮类抗生素，
一胺和二胺氟喹诺酮类抗生素的氯化降解速率一般高于三胺氟喹诺酮类抗生素［２３］ ．

Ｄｅｂｏｒｄｅ 和 Ｖｏｎ Ｇｕｎｔｅｎ［２３］ 研究指出，不同官能团与氯的反应活性大小一般为还原性 Ｓ＞一胺和二

胺＞酚和三胺＞＞双键、其他芳香环、羰基和氨基．氟喹诺酮类抗生素中都具有喹诺酮环，而喹诺酮环与氯

的反应活性较低，因此，大多数氟喹诺酮类抗生素的喹诺酮环在氯化消毒过程中不会被破坏［２４］ ．氟喹诺

酮类抗生素的 ３ 个氮原子、苯环、羧基和 Ｃ Ｃ 双键是氯的主要攻击位点［２４⁃２６］ ．Ｗａｎｇ 等［２４］ 研究发现诺

氟沙星和氧氟沙星与氯主要通过氮原子上的亲电加成、苯环上的亲核取代、羧基上的卤代脱羧以及乙醚

环的水解等反应路径，分别生成 １１ 种和 １２ 种降解产物．Ｙａｓｓｉｎｅ 等［２５］ 也发现氧氟沙星与氯的首要反应

是在 ３ 个氮原子和双键上发生氯原子加成，再进一步转化生成 ７ 种降解产物．Ｎａｊｊａｒ 等［２６］ 研究发现氯首

先在左氧氟沙星的 Ｎ４ 原子上加成，生成具有较高活性的氯胺型中间离子，再进一步通过卤代脱羧和水

解反应导致哌嗪环开环，生成 ４ 种降解产物．
１．３　 大环内酯类抗生素

大环内酯类抗生素是全球第二大用量的抗生素，其在环境中被频繁检出且具有较高的生态毒性效

应，如 Ｃｈｅｎ 等［２７］发现红霉素和罗红霉素在海河流域中的最高浓度可达到 ４．２ μｇ·Ｌ－１和 ３．７ μｇ·Ｌ－１ ．欧盟

指令 ２０１５ ／ ４９５ 已将红霉素、克拉霉素和阿奇霉素列入监测清单［２８］ ．
与磺胺类抗生素和喹诺酮类抗生素相比，有关大环内酯类抗生素在氯化消毒过程中的降解行为的

研究相对较少．Ｌｉ 和 Ｚｈａｎｇ［２２］研究发现，脱水红霉素和罗红霉素的氯化降解符合二级反应动力学模型，
且脱水红霉素与氯的反应活性略大于罗红霉素；也有研究发现罗红霉素和阿奇霉素的降解符合一级反

应动力学模型［２９⁃３０］（表 ２）．
大环内酯类抗生素的分子结构中的 １４—１６ 元碳内酯环与氯的反应活性较低，在氯化降解过程中难

以被破坏，而与内酯环相连的克拉定糖、红霉脱氧糖胺和肟侧链则是氯的主要攻击位点．如 Ｇｕｏ 等［２９］ 研

究发现阿奇霉素的氯化降解产物主要是通过直接脱去红霉脱氧糖胺，或者是在红霉脱氧糖胺的 Ｎ 原子

上发生脱甲基、氯取代和氧化反应等形成的．Ｚｈａｎｇ 等［３０］研究发现纯水中罗红霉素可通过直接脱去克拉

定糖、红霉脱氧糖胺的 Ｎ 原子脱甲基和肟侧链的氯取代生成 ３ 种降解产物；在海水中，罗红霉素的肟侧

链上也可发生溴原子的取代，生成 ３ 种溴代的降解产物．
１．４　 四环素类抗生素

四环素类抗生素也是一类人畜两用的抗菌药物，其主要通过医院、城市污水与农田径流进入到环境

中．有统计表明，近 １０ 年来，四环素类抗生素在我国水体环境中的最高检出浓度可达到 ０．９８ μｇ·Ｌ－１ ［３１］ ．
氯对四环素类抗生素的降解速度非常快．Ｌｉ 和 Ｚｈａｎｇ［２２， ３２］ 发现在自由氯浓度为 １５ ｍｇ·Ｌ－１时，反应

５ ｓ后，四环素（１０ μｇ·Ｌ－１）的去除率即可达到 ８０％—９０％，反应 １ ｍｉｎ 后，四环素即可被完全去除．Ｗａｎｇ
等［３３］发现四环素类抗生素与氯的反应符合二级动力学模型，不同四环素类抗生素与氯的二级速率反应

常数从大到小为：氧四环素＞四环素＞金霉素＞异⁃金霉素（表 ２）．
四环素类抗生素分子结构中包含若干富电子的基团，容易受到氧化剂如氯和氯胺等的攻击，产生降

解产物［３４］ ．四环素类抗生素氯化降解过程中主要生成氯或羟基的取代产物，不会导致环的裂解［３３］ ．Ｎｅｔｈ
等［３５］发现氯消毒过程中，多西霉素生成了非氯化的降解产物（主要为脱甲基产物）和氯化的降解产物，
非氯化降解产物在污水中的丰度相对较高，而氯化降解产物在超纯水中的丰度较高，这可能是因为污水

中的有机物会与抗生素竞争氯，抑制氯化降解产物的生成．
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１２４　　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ４０ 卷

表 １　 环境中常见抗生素的分子结构特征
Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｃｏｍｍｏｎ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｉｎ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ
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　 １ 期 闵中芳等：氯化消毒过程对抗生素的降解行为及其毒性效应的影响研究进展 １２７　　

１．５　 其他抗生素

氯霉素也是一种环境中常检出的抗生素，研究表明，氯霉素在黄浦江中的检出频率为 １００％，平均浓

度为 ８．９１ ｎｇ·Ｌ－１ ［３６］ ．氯霉素的氯化降解的反应符合一级反应动力学模型．Ｌｉ 等［３７］ 发现在球磨铸铁管道

中，当氯浓度为 １—４ ｍｇ·Ｌ－１时，氯霉素降解的一级反应动力学常数为 ０．０１０２—０．０１７７ ｍｉｎ－１ ．Ｚｈａｎｇ 等［３８］

研究发现在氯的浓度在 ０． ０１５—０．１５ μｍｏｌ·Ｌ－１ 时，氯霉素的氯化降解一级反应速率常数为 ０． ０３６—
０．４０３ ｍｉｎ－１ ．氯的反应活性局限于特定位点，如胺和活化的芳香族体系，因此，氯霉素结构中的氨基和芳

香环都可以被氯取代生成降解产物．
此外，也有研究者报道了其他抗生素的氯化降解行为．Ｚｈａｎｇ 等［３９］研究发现甲硝唑的氯化降解符合

一级反应动力学，在氯投加量为 ０． ０５—１． ０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１ 时，其降解的一级反应速率常数为 ０． ０３０２—
０．２８７ ｍｉｎ－１ ．Ｄｏｄｄ 和 Ｈｕａｎｇ［４０］ 研究了甲氧苄氨嘧啶的氯化降解动力学和路径，发现甲氧苄氨嘧啶的氯

化降解符合二级反应动力学，其与氯的二级反应速率常数为 ５６ Ｌ·（ｍｏｌ·ｓ） －１ ．在酸性条件下，甲氧苄氨

嘧啶与氯的反应主要是在其 ３，４，５⁃三甲氧基苄基上发生氯取代反应，而在中性条件下，则主要是在其

２，４⁃二氨基嘧啶基上发生氯取代反应．Ｌｉ 等［４１］发现在氯化消毒过程中，头孢唑啉通过其分子结构中的硫

醚⁃硫的氧化反应和羰基邻近碳原子上的碱催化氯取代反应生成 ５ 种降解产物．
综上，因具有相似的化学结构，同类抗生素的氯化降解过程中常会发生一些共性反应，但不同的抗

生素也常常发生一些特有的降解反应，而且，同一种抗生素在不同的环境条件下也表现出不同的降解路

径和产物，因此，通过抗生素结构去预测其氯化降解产物的结构尚存在困难．

２　 氯化消毒降解抗生素的影响因素（Ｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇ ｆａｃｔｏｒｓ ｏｆ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｂｙ ｃｈｌｏｒｉｎａｔｉｏｎ）
氯化消毒对抗生素的降解动力学和降解产物除了受抗生素的结构影响外，还受到加氯量、ｐＨ 和水

中共存组分等环境条件的影响．
２．１　 加氯量

大量研究表明，抗生素的氯化降解去除率随加氯量的增加而增加．Ｌｉ 和 Ｚｈａｎｇ［３２］ 研究了 ６ 类 １２ 种

抗生素（大环内酯类、四环素类、磺胺类、氟喹诺酮类、β⁃内酰胺类及其它类）的氯化去除行为，发现抗生

素的去除速率和去除率都随氯的投加量增加而增加，以磺胺甲恶唑为例，在氯投加量为 ５ ｍｇ·Ｌ－１时，反
应 ６０ ｍｉｎ 后，磺胺甲恶唑的去除率可达到 ５６％，而当氯投加量为 １０ 和 １５ ｍｇ·Ｌ－１时，仅需反应 ５ ｍｉｎ 和

２ ｍｉｎ，磺胺甲恶唑即可完全去除．Ｚｈａｎｇ 等［４８］ 也发现，恩诺沙星的去除率随氯投加量的增加而增加，当
氯的投加量从 ０．３ ｍｇ·Ｌ－１增加到 １．３ ｍｇ·Ｌ－１时，反应 １８０ ｍｉｎ 后，纯水中的恩诺沙星的去除率从 ５０．６％增

加到 ７０．４％．抗生素磺胺二甲嘧啶、氧氟沙星、阿奇霉素等的氯化降解的一级反应速率常数与加氯量呈

正比，这也说明这些抗生素与氯的反应符合二级动力学模型［１８， ２５， ２９］ ．
２．２　 ｐＨ 值

ｐＨ 对抗生素氯化降解具有显著影响，且因抗生素种类不同而影响不同．研究发现，磺胺甲恶唑的氯

化降解反应速率常数随 ｐＨ 值从 ５．５ 增加到 ８．５ 而逐渐降低，在 ｐＨ ５．５ 时最大值为 ２７．９ ｍｉｎ－１；磺胺嘧啶

的氯化降解反应速率常数在 ｐＨ ６—７ 时最大，为 ０． ０７３ ｍｉｎ－１ ［２２］；磺胺二甲嘧啶的氯化降解速率在

ｐＨ７．０—７．５ 时最大，在酸性或碱性条件下均降低［１８］ ．氟喹诺酮类抗生素氧氟沙星、诺氟沙星和环丙沙星

分别在 ｐＨ ７、ｐＨ８—８．５ 和 ｐＨ８．５ 时达到最大氯化降解速率［２２］；恩诺沙星的氯化降解去除率在 ｐＨ７．４ 时

最大［４８］ ．大环内酯类抗生素脱水红霉素、罗红霉素和阿奇霉素在 ｐＨ ８ 左右可达到最大的氯化降解速率

常数［２２，２９］ ．ｐＨ 也会影响抗生素与氯的反应类型．Ｌｉ 等［４１］发现，在碱性条件下，头孢唑啉的羰基相邻的 Ｃ
原子上发生碱催化氯取代反应，而在酸性条件下则不能发生此反应类型．

ｐＨ 对抗生素氯化降解的影响主要是由于在不同 ｐＨ 条件下，ＨＯＣｌ 和抗生素的解离形态不同造成

的．ＨＯＣｌ 的 ｐＫａ 为 ７．５，因此当 ｐＨ＜７．５ 时，ＨＯＣｌ 是主要的存在形态，而当 ｐＨ 为碱性时，ＯＣｌ－是主要的存

在形式，其对大多数有机物的氧化活性要显著低于 ＨＯＣｌ［１８］ ．如磺胺二甲嘧啶与 ＨＯＣｌ 和 ＯＣｌ－的二级反

应速率常数分别为 ５．４６×１０３ Ｌ·（ｍｏｌ·ｓ） －１和 ４．７３×１０－２ Ｌ·（ｍｏｌ·ｓ） －１ ［２０］ ．另一方面，抗生素多为两性化合

物，在不同的 ｐＨ 条件下可能以阴离子、中性分子和阳离子的形式存在，而不同存在形态与氯的反应速

率常数差异较大，有的可相差 ２ 个数量级以上．如诺氟沙星的阴离子形态、中性分子和阳离子形态与



hjh
x.r

cee
s.a

c.c
n

１２８　　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ４０ 卷

ＨＯＣｌ 的二级反应速率常数分别为 ３．７×１０７、１．５×１０５、６．６×１０４ Ｌ·（ｍｏｌ·ｓ） －１，环丙沙星的阴离子形态、中
性分子和阳离子形态与 ＨＯＣｌ 的二级反应速率常数分别为 ４．９×１０７、３．８×１０５、４．３×１０３ Ｌ·（ｍｏｌ·ｓ） －１ ［２４］，
而诺氟沙星和环丙沙星在碱性条件下时多以阴离子形式存在，因此诺氟沙星和环丙沙星在碱性条件下

的氯化降解速率较快．
２．３　 水中共存物质

目前有关抗生素的氯化降解的研究主要集中在饮用水和污水，少数研究集中在海水和半咸水上，不
同水体的水质特征差异对抗生素的氯化降解过程具有重要影响．一般来说，和饮用水相比，污水中含有

较高的有机质和氨氮等无机离子，如集中式生活饮用水源地的氨氮和总氮含量一般低于 ０．５ ｍｇ·Ｌ－１ ［４９］，
污水处理厂出水的总氮和氨氮含量一般低于 ２０ ｍｇ·Ｌ－１和 ８ ｍｇ·Ｌ－１ ［５０］；而海水和半咸水中则含有较高

含量的 Ｃｌ－、Ｂｒ－和 Ｉ－等［５１］ ．研究表明，腐殖酸等有机质是 ＤＢＰｓ 的最常见的前驱物，能够与抗生素竞争

氯，从而抑制抗生素的降解．如 Ｚｈａｎｇ 等［５２］发现 ０—１ ｍｇ·Ｌ－１的腐殖酸抑制了氟苯尼考的氯化降解．氨氮

能与氯快速反应生成氯胺，由于氯胺与大部分抗生素的反应速率较慢，从而使氨氮对大部分抗生素降解

表现为抑制作用［３２］ ．水中的 Ｃｌ－能与 ＨＯＣｌ 反应生成 Ｃｌ２，Ｃｌ２的亲电性比 ＨＯＣｌ 更强，因此可以促进抗生

素的降解［５２］；Ｂｒ－和 Ｉ－能够快速与 ＨＯＣｌ 反应生成 ＨＯＢｒ 和 ＨＯＩ，和 ＨＯＣｌ 相比，ＨＯＢｒ 和 ＨＯＩ 具有更高的

氧化活性，因此 Ｂｒ－和 Ｉ－的存在会促进抗生素的氯化降解，同时 Ｂｒ－和 Ｉ－的存在也导致溴代 ＤＢＰｓ 和碘代

ＤＢＰｓ 的生成［４４⁃４５，５１⁃５２］ ．
此外，Ｄｏｎｇ 等［２０］发现磺胺二甲嘧啶在配水管道系统中的氯化降解去除率要高于在纯水系统中，这

主要是由于配水管道壁上的细菌产生了自由基等中间物质，促进了磺胺二甲嘧啶的降解．Ｈｅ 等［４６］ 发现

消毒过程中的管道材料也会影响抗生素的降解，球墨铸铁和不锈钢管道中氟罗沙星的氯化去除率较为

接近，两者都高于聚乙烯管道，这可能跟管道内壁释放下来的有机物和 Ｆｅ 离子有关．

３　 抗生素氯化降解前后的毒性效应（Ｅｃｏｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｂｅｆｏｒｅ ａｎｄ ａｆｔｅｒ ｃｈｌｏｒｉｎａｔｉｏｎ）
在氯化消毒过程中，抗生素除了可以产生三卤甲烷、卤乙腈、卤乙酸等传统 ＤＢＰｓ 外［５３⁃５４］，还可生成

多种氯取代或羟基取代产物［１３］ ．明确这些降解产物的毒性效应对于保护生态环境和保证人类健康非常

重要．但是，和抗生素在氯化消毒过程中的转化行为和降解产物的识别研究相比，有关抗生素氯化降解

产物的毒性的研究相对较少．
表 ３ 总结了近几年国内外有关抗生素氯化降解前后的毒性效应．由表 ３ 可见，多数抗生素在氯化消

毒过程中产生了毒性更大的降解产物．如 Ｙａｎｇ 等［１８］基于美国环保局 Ｔ．Ｅ．Ｓ．Ｔ．模型预测了磺胺二甲嘧啶

氯化后的毒性效应，结果表明，磺胺二甲嘧啶的降解产物的毒性均高于磺胺二甲嘧啶本身，特别是降解

产物 ＢＰ１２４（Ｃ６Ｈ９Ｎ３），其毒性是磺胺二甲嘧啶的 ４０ 余倍．Ｚｈａｎｇ 等［４８］ 研究发现无恩诺沙星和有恩诺沙

星的自来水氯化消毒后对发光菌的毒性效应都增大，而有恩诺沙星的自来水氯化消毒后的毒性要高于

无恩诺沙星的自来水，这说明自来水消毒过程中产生的卤代消毒副产物和恩诺沙星的降解产物都具有

毒性效应．
抗生素氯化降解后的毒性效应主要跟氯的投加量、抗生素的去除、降解产物的生成及其结构特征有

关．Ｎａｊｊａｒ 等［２６］研究发现随着氯投加量的增加，左氧氟沙星的去除率增加，对发光菌发光强度的抑制率

也随之增加，说明左氧氟沙星在氯化降解过程中产生了毒性更高的降解产物．Ｙａｎｇ 等［１８］ 研究发现磺胺

二甲嘧啶的细胞毒性效应随氯投加量的增加表现出先增加后降低的趋势，说明磺胺二甲嘧啶在氯化降

解过程中产生了毒性更高的中间产物，这些中间产物在氯投加量较高时又可被降解去除．Ｒｏｎｇ 等［４４］ 发

现磺胺甲恶唑的溴代 ＤＢＰｓ 的毒性效应要高于磺胺甲恶唑本身及其氯代 ＤＢＰｓ．氯化消毒过程中氯原子

的亲电取代是一种典型的反应，这显著改变了有机物的原子电负性分布，从而影响到了抗生素的毒性

效应［５６］ ．
尽管以往研究已经积累了一些抗生素氯化降解后的毒性数据，但是，由于目前的研究多采用模型预

测或抗生素氯化后的混合溶液进行毒性实验，尚难以识别出直接导致毒性的降解产物．鉴于抗生素在水

体中的普遍存在和氯化消毒应用的普遍性，抗生素的氯化降解产物也将普遍存在于水体中，因此，必须

深入研究抗生素的氯化降解产物及其生态和环境毒性效应．
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表 ３　 抗生素氯化降解前后的毒性效应

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｂｅｆｏｒｅ ａｎｄ ａｆｔｅｒ ｃｈｌｏｒｉｎａｔｉｏｎ

抗生素
Ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ

反应条件
Ｒｅａｃｔｉｏｎ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ

评价方法
Ｅｖａｌｕａｔｉｏｎ ｍｅｔｈｏｄｓ

毒性效应
Ｔｏｘｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ

磺胺二甲嘧啶
磺胺二甲嘧啶 ０．３６ ｍｍｏｌ·Ｌ－１；
自由有效氯：３．６ ｍｍｏｌ·Ｌ－１；
２ 周

发光菌生物毒性测
试法

磺胺二甲嘧啶对发光菌发光强度的抑制率为 ３７．６％，随
着氯化时间延长，对发光强度的抑制率逐渐增加，氯化
７ ｄ后，对发光强度的抑制率可达到 ９７％，说明磺胺二甲
嘧啶的氯化降解产生了毒性更高的降解产物

［１７］

磺胺二甲嘧啶 — ＥＰＡ Ｔ．Ｅ．Ｓ．Ｔ
６ 种降解产物对大鼠的急性毒性均高于母体化合物；降
解产物未表现出发育毒性；致突变毒性随氯的用量表现
出先升高后降低的趋势

［１８］

磺胺二甲嘧啶 — ＥＰＡ Ｔ．Ｅ．Ｓ．Ｔ ５ 种降解产物中，３ 种降解产物对人类健康具有潜在威
胁，同时具有发育毒性和致突变性

［１９］

磺胺甲氧哒嗪 — ＥＰＡ Ｔ．Ｅ．Ｓ．Ｔ ２ 种降解产物，其中 １ 种对人类健康具有潜在威胁，２ 种
降解产物均具有发育毒性和致突变性

［１９］

左氧氟沙星

左氧氟沙星：１ ｇ·Ｌ－１

０≤［自由有效氯］ ０ ／ ［左氧氟沙

星］ ０≤６；反应时间：２４ ｈ；ｐＨ：
７．２

发光菌生物毒性测
试法

左氧氟沙星氯化后对发光菌的毒性增加，在左氧氟沙星
去除率为 ９３％时，对发光菌发光强度的抑制率可达到
８８％，说明左氧氟沙星的氯化降解产生了毒性更高的降
解产物

［２６］

恩诺沙星
恩诺沙星：０．３２ μｍｏｌ·Ｌ－１；
氯：１４．０９ μｍｏｌ·Ｌ－１；
ｐＨ：７．４；反应时间 ２４ ｈ

发光菌生物毒性测
试法

恩诺沙星氯化后对发光菌的毒性增加，表明恩诺沙星的
氯化降解增加了自来水的潜在健康风险

［４８］

诺氟沙星
诺氟沙星：３１．３ μｍｏｌ·Ｌ－１；
ＮａＣｌＯ：１３４ μｍｏｌ·Ｌ－１

ｐＨ：７

卤虫无节幼虫生物
毒性实验

诺氟沙星氯化降解产物表现出比母体化合物更高的急
性毒性效应

［５５］

２１ 种喹诺酮类抗
生素

自由有效氯：１０ ｍｏｌ·Ｌ－１

ｐＨ：７
反应时间：６０ ｍｉｎ

发光菌生物毒性测
试法

１５ 种喹诺酮类抗生素氯化后表现出更高的急性毒性效
应，特别是帕珠沙星和司帕沙星

［５６］

阿奇霉素 — Ｔｏｘｔｒｅｅ
阿奇霉素及其降解产物的毒性关注阈值为 ＩＩＩ 级，意味
着它们分子结构中包含活性功能基团或具有较高的
毒性

［２９］

阿奇霉素 — ＥＰＡ Ｔ．Ｅ．Ｓ．Ｔ．
阿奇霉素及其降解产物对大鼠口服 ＬＤ５０值、生物富集

因子和致突变效应相似；某些降解产物的发育毒性高于
阿奇霉素

［２９］

阿奇霉素，
氯代阿奇霉素；
阿奇霉素混合液

暴露 ２４、４８、７２ ｈ
中国仓鼠肺部细胞
ＣＨＬ 和 Ｈｅｐ Ｇ２，
Ｊｕｒｋａｔ Ｔ 细胞

细胞毒性随暴露时间延长和污染物浓度增加而增加；氯
代阿奇霉素和阿奇霉素混合液比阿奇霉素的毒性更高

［２９］

４　 展望（Ｐｒｏｓｐｅｃｔｓ）
目前，抗生素已成为污水处理厂二级出水、地表水和饮用水源水中的常见污染物，它们的氯化降解

行为及降解产物决定了其生态和健康风险．以往研究已对抗生素的氯化降解行为和降解产物的识别开

展了大量的研究，但是，要想明确抗生素氯化降解的生态和健康风险，还有很多工作需要开展：（１）抗生

素氯化后的降解产物的种类和丰度可能受水质特征的影响，而污水二级出水水质成分复杂，不同的水质

成分，如有机物、硝酸盐、Ｂｒ－和 Ｉ－离子等对抗生素氯化降解的动力学及降解产物的形成机制的影响还有

待于进一步的研究．（２）抗生素的氯化降解产物的毒性研究多采用 ＱＳＡＲ 模型预测或发光菌生物毒性测

试法，而发光菌作为一种海洋菌，可能不能完全反映抗生素氯化后的生态毒性效应，再者，不同受试生物

对污染物的敏感性不同，因此，建议对 ＱＳＡＲ 模型预测具有生态和健康毒性效应的降解产物，开展对不

同营养级的生物的毒性效应研究，以准确评估抗生素在氯化消毒过程中产生的降解产物的生态和健康

风险．（３）不同的消毒工艺可能对抗生素的降解效能和产生的降解产物的种类和浓度的影响都不相同，
因此，有必要进一步研究不同消毒工艺对抗生素的去除效能以及所产生降解产物的生态和健康效应，优
化消毒技术，削减抗生素在水消毒过程中的副效应，保障人类健康和生态安全．
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