
第 35卷 第 3期
2016年 3月

环 境 化 学

ENVIＲONMENTAL CHEMISTＲY
Vol． 35，No． 3
March 2016

2015年 10月 13日收稿( Ｒeceived: October 13，2015) ．

* 国家自然科学基金( 41076040，41230858) 资助．

Supported by the National Natural Science Foundation of China ( 41076040，41230858) ．

＊＊通讯联系人，Tel: +86 535 210 9080，E-mail: xfhu@ yic．ac．cn

Corresponding author，Tel: +86 535 210 9080，E-mail: xfhu@ yic．ac．cn

DOI: 10．7524 / j．issn．0254-6108．2016．03．2015101303
张翠，胡学锋，骆永明．模拟太阳光下水中土霉素的光化学降解［J］．环境化学，2016，35( 3) : 430-438

ZHANG Cui，HU Xuefeng，LUO Yongming． Aqueous photodegradation of oxytetracycline under simulated sunlight irradiation［J］．Environmental

Chemistry，2016，35( 3) : 430-438

模拟太阳光下水中土霉素的光化学降解*

张 翠1，2 胡学锋1＊＊ 骆永明1

( 1． 中国科学院烟台海岸带研究所，海岸带环境过程与生态修复重点实验室，烟台，264003; 2． 中国科学院大学，北京，100049)

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．

Aqueous photodegradation of oxytetracycline under
simulated sunlight irradiation
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Abstract: Photodegradation of oxytetracycline ( OTC ) under simulated sunlight irradiation was
investigated with attention given to ( 1) the effects of major solutes in water on OTC photolysis; ( 2)
the contribution of direct photolysis and reactive oxygen species ( HO·，1O2，O

·－
2 ) to OTC

degradation; and 3) the products of OTC photolysis under different photolysis pathways in water． The
results showed that OTC photolysis was highly pH-dependent and followed pseudo first-order model
kinetics，with about 78% of OTC phototransformation being independent of dissolved oxygen． In
addition，enhanced OTC was observed in the presence of Fe3+，HCO－

3 and HA，whereas the
presence of NO－

3 showed no effect on OTC photo-degradation． Additionally，four possible photolysis
pathways and seven corresponding products were proposed，based on the analysis of radical
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( Ct /C0 ) 对时间 t作图( C0和 Ct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(

1 O2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



3期 张翠等:模拟太阳光下水中土霉素的光化学降解 437

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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