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摘要:由于农药的环境持久性及毒性,饮用水源中的农药微污染日益受到水处理行业的关注.在众多水处理工艺中,紫外光及基于紫外光的高

级氧化工艺因其灭菌效率高、产生消毒副产物少等特点受到广泛关注.本文综述了紫外光及其相关高级氧化工艺对多类广泛使用的农药 (包

括有机氯、有机磷、氨基甲酸酯、氯乙酰胺和三嗪等 )的降解效果,详细讨论了农药的降解效率、反应动力学、降解副产物的分析鉴定及可能的

反应途径,并评估了降解副产物的毒性.
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Abs tract: Th e m icro-con tam inat ion of d rink ing w ater resources w ith p est icid es is of great concern now adays du e to their persistence in th e aquatic

env ironm en t and potent ial adverse effects to hum an health. Am ong variou s w ater treatm en t processes, UV and UV-b ased advan ced ox idation processes

( AOPs) have gain ed great atten tion du e to their effectiveness in b acteria inact ivat ion and low yield of d is infect ion byprodu cts. Th is w ork review s, in a

comp rehen sive m anner, th e degradat ion of several classes of p est icid es includ ing organoch lorines, organophosphates, carbam ates, ch loroacetam ides and

triazines by UV and UV-based AOPs. Th e degree of p est icid e rem ova,l reaction kinetics, degradation byp roduct id ent ification and poss ib le degradation

pathw ays, and evaluation of tox icity of degradation byprodu cts are covered and d iscussed.

Keywords: pesticide; UV; advan ced oxidat ion p rocess; d egradation byproducts; drink ing w ater treatm ent; review

1 引言 ( Introduction)

大量的农药被生产、销售并用于抵抗病虫害、

除草及促进农作物生长等.然而农药的长期使用造

成环境中的农药污染, 因为大部分农药具有中等环

境持久性 ( Schw arzenbach et al. , 2006).目前在暴雨

径流、地表水、地下水、水厂的饮用水以及污水等多

种水体中已检测到多种农药及其部分降解副产物

的出现 ( Ko lpin et al. , 2000; Schiff et al. , 2004;

Squ illace et al. , 2002) . 1992) 1999年美国地质勘

探局研究人员分析了美国 1255个居民饮用水井和

242个公共供水井中采集的地下水样品, 结果表明
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大部分农药能被检出, 其中二嗪农的最高浓度可达

到 19. 0 Lg# L
- 1

( Squillace et al. , 2002 ) . Gao等

( 2009)分析了 2003) 2004年我国地表水中 600个

点的样品,发现敌敌畏、乐果、对硫磷、甲基对硫磷、

内吸磷和马拉息昂等 6种有机磷农药均被检出,其

中敌敌畏的检出频率达 89. 1%, 最高浓度达 1. 552

Lg# L
- 1

. 这些有毒、具有潜在致癌效应的农药, 长期

暴露会对人体健康造成危害.为了避免农药通过饮

用水危害人体健康, 很多国家的饮用水规范都已将

农药列入限制指标.我国于 2007年 7月 1日新实施

的生活饮用水卫生标准 ( GB 5749) 2006)也增加了

20余项农药指标. 如果饮用水源受到农药微污染,

对处理工艺的要求必须提高以保障饮用水安全.

在饮用水处理过程中,化学氧化是有效去除农

药的手段之一.国内外在水处理过程中通常采用的

氧化方式有自由氯 ( C l2 /HOC l)、氯胺 ( NH 2 C l)、二

氧化氯 ( C lO 2 )、紫外光 ( UV )、臭氧 ( O3 )、高锰酸钾

( KM nO4 )等.我们之前研究了上述 6种氧化方式与

8类 26种农药的反应活性,结果表明氯系氧化剂及

高锰酸钾与农药的反应活性均较低, 只能完全降解

少数农药; 臭氧可降解大部分农药; 紫外光在高剂

量下可完全降解多数农药 (田芳等, 2008; 刘超等,

2009) .其中, 紫外光由于可大幅度减少消毒副产物

的生成,并能高效杀灭病原体等优点而在饮用水处

理中的应用日益广泛 ( Sharpless et al. , 2001) . 此

外, UV可与 H 2O 2、O3等氧化剂联合使用产生具有强

氧化能力的羟基自由基 ( #OH ). #OH是目前已知水

处理过程中最强的氧化剂,它与多类农药的反应速

率已见报道 ( H aag et al. , 1992). 因此, 研究紫外光

及其相关的高级氧化工艺与农药的反应动力学和

机理, 对评价其在水处理过程中对农药的去除效果

有着重要的现实意义.

一般而言,水处理过程中农药的完全矿化是不

可能的 ( Schw arzenbach et al. , 2006) ,因此随着农药

的降解,其降解副产物的生成趋势也值得关注. 一

些农药副产物与其母体相比, 可能产生相同或者更

强的毒性 ( Battag lin et al. , 2002; V erstraeten et al. ,

2002) .有机磷农药就是一个例子,这类农药释放到

环境中后,会转化成更具迁移性和毒效的形态 (由

thion形态转化成 2 ~ 3倍毒效的 oxon 形态 )

( Evgen idou et al. , 2006 ). 我们此前的研究结果也

表明,敌敌畏经过高锰酸钾氧化后生成的副产物毒

性显著增强 ( L iu et al. , 2009a). 此外, 氧化过程一

般会将极性的化学基团加入到农药母体中, 从而生

成极性更强的农药副产物. 增强的极性使农药副产

物具有更强的水溶性与迁移性, 更低的吸附性与挥

发性,并且相对于农药母体更难降解. 因此, 鉴定农

药的降解副产物、测定其与氧化剂的反应速率、推

导反应机理并最终建立反应动力学模型, 来预测水

处理过程中农药母体及其降解副产物的浓度变化

及水质的毒性变化,同样有着重要的实际价值.

本文综述了紫外光及基于紫外光的高级氧化

工艺降解农药的反应动力学、副产物鉴定、反应机

理及副产物毒性评估方面的研究进展.这些结果可

为环保机构制定农药及其副产物的水质标准和水

处理厂优化工艺提供依据, 也为科研人员对农药副

产物的毒性、环境水体中的本底浓度以及各种处理

控制技术等研究指示方向. 最后, 本文探讨了当前

研究中的不足并展望了今后值得深入研究的方向.

2 农药的分类 ( C lassification of pestic ides)

农药按照其用途可主要分为杀虫剂、除草剂和

杀真菌剂等, 这 3类农药占农药总销售量的 91% .

除此以外,还有杀线虫剂、灭鼠剂和灭微生物剂等.

按照其化学结构 (功能基团 ), 农药可分为有机氯、

有机磷、氨基甲酸酯、氯乙酰胺和三嗪等, 如表 1所

示.有相似化学结构的农药通常会表现出相似的功

能,如含三嗪环的农药大都可通过抑制光合作用来

杀灭杂草,可用作除草剂. 本文涵盖的农药种类、用

途及名单见表 1.

表 1 本文综述的农药分类

T ab le 1 C lass ification of pes ticides review ed

种类 用途 名单

有机氯 杀虫剂 A-氯丹、C-氯丹、六氯苯、杀螨酯、地茂散和敌草索

有机磷 杀虫剂、除草剂 毒死蜱、二嗪农、敌敌畏、乐果、马拉息昂、对硫磷和甲拌磷

氨基甲酸酯 杀虫剂 涕灭威、甲萘威、呋喃丹、灭虫威、杀线威、残杀威

氯乙酰胺 除草剂 甲草胺、丁草胺、异丙甲草胺、毒草胺

三嗪 除草剂 莠去津、西玛津、扑草通

其它农药 除草剂、杀真菌剂 氟乐灵、土菌灵
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3 UV和基于 UV 的 AOPs的基本特性 ( Basic

characteristics o fUV and UV-based AOPs)

UV可用于污水消毒, 并且正被考虑作为饮用

水消毒的首选消毒方式. 因为 UV不仅可以高效灭

活一些饮用水中传统消毒工艺难以杀灭的病原体,

而且可以降低后续有效氯的投加量, 大幅度减少消

毒副产物的生成 ( Sharp less et al. , 2001 ). UV在欧

洲有着广泛的应用,超过 2000个 UV装置在水厂中

使用. UV灯管依据其发射波长可分为低压汞灯

( LP)和中压汞灯 (M P) .前者主要发射 254 nm的单

色紫外光 (UV 254 ), 而后者的发射光谱是位于 UV范

围的一段连续光谱 (多色光 ), 如图 1所示. 其中

UV 254杀灭病原体的能力最强. 当 UV用于饮用水消

毒时, 也可能会降解水中的微量有机污染物. 有机

污染物受到 UV辐射后, 接受光子的能量而处于激

发态并通过均裂、异裂以及光化电离等方式而分解

( Burrow s et al. , 2002) .此外,水中其它共存物质也

可能吸收紫外光,从而生成一些活性物质,如 #OH、

超氧自由基 ( O
#-
2 )以及单线态氧 (

1
O2 )等. 这些活

性物质也可与有机污染物反应, 造成有机污染物的

间接光降解.水体中如果含有 NO
-
3 , O3以及 H 2O2等

物质时, UV的辐射将会产生大量具有强氧化能力

的 #OH.

图 1 典型的低压与中压汞灯的发射光谱

Fig. 1 Typ icalUV em ission spectra of LP ( dash ed line) and M P

( sol id l ine) lam ps

高级氧化工艺 ( AOPs)指水处理过程中将 #OH

作为主要氧化剂的氧化过程. #OH标准氧化还原电

位为 2. 8 V.由于其强氧化性, #OH可将大多数有机

污染物有效分解为小分子物质甚至彻底矿化为 CO2

和 H 2O. #OH与有机物的反应一般通过电子转移、

氢提取以及亲电子加成等途径 ( Leg rin i et al. ,

1993) .基于 UV的 AOPs主要由 UV与 H2O2和 O3等

不同方式的联用组成.

H 2O2在 UV 254的辐射下, 其量子产率为 1

m ol# E
- 1

, 其产物为 #OH, 如公式 1所示 ( Leg rin i

et al. , 1993):

H 2O2

hM
2 #OH ( 1)

臭氧在 UV的辐射下也会发生分解, 其初级产

物为 H2O2; H2O2接着分解产生 #OH, 如公式 2所示

( Leg rin i et al. , 1993):

O3 + H 2O
hM

H 2O 2 + O2 ( 2)

除 UV /H 2O2, UV /O3之外, 3种氧化方式的联用

(即 UV /H2O2 /O 3 ), 也是产生 #OH的有效方式.

4 农药的降解 ( Degradation o f pesticides)

4. 1 有机氯农药

本文涉及的有机氯农药包括 A-氯丹、C-氯丹、

六氯苯、杀螨酯、地茂散和敌草索.我们此前考察了

UV 254与多类农药 (初始浓度为 5 Lm o l# L
- 1

, 少数有

机氯农药由于溶解度限制低于此值 )的反应活性

( pH = 7. 0, ( 25 ? 3) e ,光强 = 10. 8 mW# cm
- 1

,

辐射 30 m in) . 结果表明: UV对有机氯农药的降解

率在 52. 2% ~ 62. 2% 之间 (杀螨酯除外, 为

9514% ).然而,如果考虑饮用水处理的常规投加剂

量 40 m J# cm
- 1

,有机氯农药可能很难被降解 (刘超

等, 2009).此外, 也有研究者试图用一些 AOPs降解

有机氯农药,但结果并不理想. H aag和 Y ao ( 1992)

报道光芬顿与氯丹反应速率较低.

4. 2 有机磷农药

本文涉及的有机磷农药包括毒死蜱、二嗪农、

敌敌畏、乐果、马拉息昂、对硫磷和甲拌磷.表 2显示

了 UV及基于 UV的 AOPs降解该类农药的效率、反

应速率及副产物鉴定.

Kralj等 ( 2007b)研究发现 7 m g# L
- 1
毒死蜱在

125 W的氙灯照射下, 半衰期为 13. 3 m in,其主要降

解副产物为毒死蜱-oxon, 同时他们发现, 在毒死蜱

降解初期毒性降低, 后来毒性逐渐升高, 暗示生成

了毒性较大的副产物. Shem er和 L inden( 2006)研究

了低压和中压汞灯发射的紫外光对二嗪农的直接

光降解, 发现在 pH = 7. 0其量子产率分别为 0. 086

和 0. 058 m o l#E
- 1

;利用竞争反应动力学模型测出二

嗪农与 #OH的二级反应速率常数为 9. 0 @ 10
9
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L#m o l
- 1# s

- 1
; 二嗪农的臭氧化主要副产物二嗪农-

oxon在紫外光降解二嗪农的过程中生成量仅为

1% ,光降解主要副产物为 2-异丙基 ) 6-甲基 ) 4-嘧

啶醇. Real等 ( 2007)的研究表明 UV和 UV /H 2O2均

可降解二嗪农,其在 pH 7. 0和 20 e 时量子产率为

0. 028 m ol# E
- 1

,二嗪农与 #OH的二级反应速率常数

为 8. 4 @ 10
9
L#m o l

- 1
# s

- 1
. 他们报道的反应速率小于

Shem er和 Linden( 2006)报道的结果.

表 2 UV及基于 UV的 AOPs降解有机磷农药的效率及副产物

Tab le 2 D egradation efficien cies and byp roducts of organophosphate pesticides by UV and UV - b ased AOPs

农药名称 氧化方式 去除效率 反应速率 副产物

毒死蜱 UV N /A
7 mg# L- 1, 半衰期为 13. 3 m in ( Kral j等,

2007b)
毒死蜱-oxon( K ralj等, 2007b)

二嗪农 UV N /A

pH 7. 0时, 低压和中压汞灯的量子产率分

别为 0. 086和 0. 058 mo l# E - 1 ( Shem er和

L inden, 2006 ); pH 7. 0和 20 e 时,量子产率

为 0. 028 m ol# E- 1 (R eal等, 2007)

2-异丙基 ) 6-甲基 ) 4-嘧啶醇 ( Sh em er和

L inden, 2006 )

UV /H 2O 2 N /A

9. 0 @ 109 L# m ol- 1# s- 1 ( Shem er和 L inden,

2006) ; 8. 4 @ 109 L# m ol- 1# s- 1 ( Real等,

2007)

N /A

敌敌畏 UV
5 Lm ol# L- 1, 20. 3%

(刘超等, 2009)
N /A N /A

乐果 UV
5 Lm ol# L- 1, 51. 8%

(刘超等, 2009)
N /A N /A

马拉息昂 UV N /A
40 mg# L- 1,半衰期 11. 6 m in

(K ralj等, 2007 b)

马拉氧磷、异丙基马拉息昂、SO2-
4 ( K ralj

等, 2007a)

对硫磷 UV N /A

pH 7. 0时,低压和中压汞灯的量子产率分别

为 6. 67 @ 10- 4和 6. 00 @ 10- 4 m ol# E- 1 (W u

和 Linden, 2008 )

对氧磷、4-硝基酚、三乙基硫代磷酸酯、

二乙基甲基硫代磷酸酯、NO-
3 、NO-

2 、

SO 2-
4
及 PO3-

4
(W u和 L inden, 2008 )

UV /H 2O 2 N /A 9. 7 @ 109 L# mo l- 1# s- 1 (W u和 L inden, 2008 ) N /A

甲拌磷 UV /O3

较快降解

( Ku等, 2002)
N /A

氧化甲拌磷砜、氧化甲拌磷亚砜、二乙基

亚磷酸以及 SO2-
4 、PO 3-

4 、CO 2-
3 等 ( K u

等, 2002)

  我们之前的研究表明 UV对敌敌畏和乐果的降

解率分别为 20. 3%和 51. 8% (刘超等, 2009). K ralj

等 ( 2007b)发现在 125 W的氙灯照射下 40 m g#L
- 1

马拉息昂半衰期为 11. 6 m in,而其代谢产物马拉氧

磷 ( 31 mg# L
- 1

)半衰期为 45. 5 m in.毒性测试的结

果表明,马拉息昂水溶液在反应过程中毒性保持稳

定,然而马拉氧磷水溶液的毒性则逐渐增大. 他们

在另一篇文章中报道, UV降解马拉息昂过程中

SO
2-
4 释放非常明显,然而 PO

3 -
4 的生成量不重要,说

明 UV对有机磷农药的降解是从 P S键开始. 此

外他们利用 GC /M S鉴定的降解副产物证明了该反

应机理,毒性测试的结果表明这些副产物会导致乙

酰胆碱酯酶的抑制 (K ra lj et al. , 2007a) .

对硫磷具有较高的毒性, 已在中国禁止使用.

对硫磷的 UV降解量子产率低于 1%; 随着 pH 的升

高,量子产率升高 ( G al et al. , 1992). W u和 Linden

( 2008)研究了低压和中压汞灯发射的 UV降解对硫

磷,测得 pH时量子产率分别为 6. 67 @ 10
- 4
和 6. 00

@ 10
- 4

m ol# E
- 1

. H2O2的加入导致#OH的生成, 会加

快对硫磷的降解,其二级反应速率常数为 9. 7 @ 10
9

L#m o l
- 1# s

- 1
. 通过定性和定量分析, 确定以下降解

副产物:对氧磷、4-硝基酚、三乙基硫代磷酸酯、二乙

基甲基硫代磷酸酯以及硝酸根、亚硝酸根、硫酸根、

磷酸根等阴离子,并提出了可能的反应机理.

UV /O3工艺可较快地降解甲拌磷, 其降解副产

物包括氧化甲拌磷砜、氧化甲拌磷亚砜、二乙基亚

磷酸以及硫酸根、磷酸根、碳酸根等阴离子 ( Ku

et al. , 2002).

本文综述的有机磷农药中含有 P S的农药易

被 UV降解,生成相应的-oxon形式. 这种-oxon副产

物相对于母体来说,难以被 UV继续降解, 只有在一

些高级氧化工艺中,具有强氧化能力的 #OH才可有

效降解这些农药.

4. 3 氨基甲酸酯类农药

氨基甲酸酯类农药是一类含有 RO) CO)
NH ) CH 3基团的化合物. 本文涉及的氨基甲酸酯类

农药包括涕灭威、甲萘威、呋喃丹、灭虫威、杀线威

和残杀威. UV及基于 UV的 AOPs降解该类农药的
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效率、反应速率及副产物鉴定如表 3所示.

UV可完全降解涕灭威 (刘超等, 2009 ). de

Bertrand和 Barcel�( 1991)研究了高压汞灯对涕灭威

的降解,发现涕灭威亚砜是主要光解副产物. UV对

甲萘威的降解效率较低 (刘超等, 2009) , 1-萘酚是甲

萘威的主要光解副产物 ( de Bertrand et al. , 1991).

我们此前的研究表明 UV对呋喃丹有一定的降

解效果 (刘超等, 2009 ) . de Bertrand 和 B arce l�

( 1991)研究了高压汞灯对呋喃丹的降解, 发现一种

未知副产物. Bachm an和 Pa tterson( 1999)研究发现

UV 254对水中呋喃丹的降解符合一级反应动力学,水

中溶解性有机物的存在会抑制光降解速率. 他们利

用 GC /M S和 NMR等手段鉴定了光解副产物,提出

呋喃丹的光降解反应首先从氨基甲酸酯基团的裂

解开始,接着呋喃环会开环生成叔丁醇, 最后叔丁

醇会脱水形成烯烃. Detom aso等 ( 2005)利用 Q TOF-

M S等手段鉴定了 7种呋喃丹的光解副产物, 提出了

光子重排、苯环的羟基化、二氢苯基呋喃环的氧化、

氨基甲酸酯基团的裂解、醚的水解以及去碳酸基团

的反应机理. Ben itez等 ( 2002)同样研究了高压汞灯

对呋喃丹 (初始浓度为 0. 452 mm o l# L
- 1

)的降解, 在

pH = 3和 20e 时, 准一级反应速率常数为 0. 00033

s
- 1

; H2O2的加入能大大加快反应速率,测得呋喃丹

与#OH的反应速率为 4. 0 @ 10
9
L#m o l

- 1# s
- 1

.

表 3 UV及基于 UV的 AOPs降解氨基甲酸酯类农药的效率及副产物

Table 3 Degradat ion eff iciencies and byprodu cts of carbam ate pes ticides by UV and UV-based AOPs

农药名称 氧化方式 去除效率 反应速率 副产物

涕灭威 UV
5 Lm ol# L- 1, 完全降

解 (刘超等, 2009)
N /A

涕灭威亚砜 ( de Bertrand 和 Barcel�,

1991)

甲萘威 UV
5 Lm ol# L- 1, 12. 9%

(刘超等, 2009)
N /A 1-萘酚 ( de B ertrand和 Barcel�, 1991)

呋喃丹 UV
5 Lm ol# L- 1, 31. 3%

(刘超等, 2009)

初始浓度 0. 452 mm ol# L- 1, pH = 3和 20 e

时, 0. 00033 s- 1 ( Ben itez等, 2002 ) ;天然有

机物 ( NOM )的存在会影响速率 ( B achm ann

和 Pat terson )

2, 3-二氢-2, 2-二甲基苯并呋喃-7-醇和氨

基甲酸 ( Bachm ann和 Patterson, 1999) ;用

飞行时间质谱 ( Q TOF-M S )等手段鉴定

了 7种副产物 ( Detom aso等, 2005)

UV /H 2O 2 N /A 4. 0 @ 109 L# mo l- 1# s- 1 ( B en itez等, 2002) N /A

灭虫威 UV
5 Lm ol# L- 1, 完全降

解 (刘超等, 2009)
N /A 灭虫威亚砜 ( Goh re等, 1988)

杀线威 UV
5 Lm ol# L- 1, 完全降

解 (刘超等, 2009)
N /A N /A

残杀威 UV
5 Lm ol# L- 1, 77. 7%

(刘超等, 2009)
N /A N /A

UV /O3 N /A
#OH、O 3和光降解贡献分别 52% ~ 68%、

7% ~ 22%和 17% ~ 37% ( Ben itez等, 1994)
N /A

  UV易降解灭虫威、杀线威和残杀威 (刘超等,

2009) .在 UV的辐射下, 灭虫威会转化成灭虫威亚

砜 ( Gohre et al. , 1988 ). B enitez等 ( 1994)研究了

UV /O3对残杀威的降解,发现在降解过程中# OH的

贡献大约在 52% ~ 68%, 而直接的臭氧分子反应与

光降解相对次要,约各占 7% ~ 22%和 17% ~ 37% .

如上所述,氨基甲酸酯类农药均可与 UV反应.

对于含有还原性 S基团的涕灭威、灭虫威和杀线威,

UV降解很快,并生成相应的亚砜. H2O2或 O 3的加入

将大大提高农药的降解速率.目前鉴定该类农药的

光解副产物报道较少.

4. 4 氯乙酰胺类农药

氯乙酰胺类农药是一类含有 R2N-CO-CH2 C l基

团的除草剂. 由于其广泛使用, 在环境水体中已被

经常性检出.本文涉及的甲草胺、丁草胺、异丙甲草

胺和毒草胺等除草剂光降解的速率及副产物鉴定

见表 4.

我们此前的研究发现 UV对氯乙酰氨类除草剂

的降解效率较高, 这是由于 UV易使氯乙酰氨基团

脱氯 (刘超等, 2009) . Som ich等 ( 1988)研究了 UV

对土壤中甲草胺的降解, 通过鉴定 7种光降解副产

物,发现甲草胺的光降解首先从氯乙酰胺基团的脱

氯开始,接着与水反应生成羟基化的甲草胺或者脱

氯的甲草胺;此外甲氧基与甲氧甲基的裂解也会导

致一些次要副产物的产生. Schm idt等 ( 1995)利用

核磁共振波谱同样证实甲草胺的光解反应从脱氯
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开始. Ch iron等 ( 1995)报道水中的溶解性有机物会

抑制甲草胺的光降解速率,并利用在线固相萃取装

置及串联质谱鉴定了多种光解副产物, 发现甲草胺

的光 降解 除了 脱氯 之外 还涉 及环 化反 应.

H ogenboom等 ( 2000)利用在线的固相萃取装置以及

Q TOF-M S鉴定了 10种甲草胺的光解副产物,并进

行了质谱解析.除了对光解副产物的鉴定和对降解

机理的探讨,也有文献报道甲草胺在 UV 254辐射下的

量子产率为 0. 095 m o l# E
- 1

( W ong et al. , 2003) .

M iller和 Chin( 2005)考察了湿地地表水中由于天然

有机物导致的甲草胺的间接光降解,发现天然有机

物的存在会促进 #OH对甲草胺的降解, 并且反应速

率依赖于 pH.

表 4 UV及基于 UV的 AOPs降解氯乙酰胺类农药的效率及副产物

Tab le 4 Degradat ion eff iciencies and byproducts of ch loroacetam ide pesticides by UV and UV-based AOPs

农药名称 氧化方式 去除效率 反应速率 副产物

甲草胺 UV
5 Lm ol# L- 1, 96. 8%

(刘超等, 2009)

量子产率为 0. 095 m ol# E - 1 (W ong和 Chu,

2003) ; NOM 的存在会促进降解 ( M i ller和

Ch in, 2005 )

鉴定 7种副产物, 包括羟基化或脱

氯的甲草胺 ( Som ich等, 1988 ) ;脱氯

副产物 ( Schm idt等, 1995 ) ; 脱氯及

环化副产物 ( Ch iron等, 1995 ); 鉴定

了 10 种副产物 ( H ogenboom 等,

2000)

丁草胺 UV
5 Lm ol# L- 1, 99%

(刘超等, 2009)

pH = 7时, 量子产率为 0. 82 m ol# E- 1

( Ben itez等, 2004)

生成 10种副产物,包括脱氯、羟基

化及环化副产物 ( Zheng 和 Ye,

2001)

UV /H 2O 2

模型预测实际水处理过

程 ( B enitez等, 2004)

与# OH的二级反应速率常数为 7. 4 @ 109

L# mol- 1# s- 1 ( Acero等, 2003)
N /A

异 丙 甲

草胺
UV

5 Lm ol# L- 1, 99. 8%

(刘超等, 2009)

pH = 7时,光降解量子产率为 0. 61 m ol# E- 1

( Ben itez, 2004 ) ; 0. 30 m ol# E- 1 ( W u等,

2007)

通过脱氯、羟基化、脱氯化氢并形成

吗啉环和 N-脱烷等 4种降解副产物

(Kochany和 M agu ire, 1994) ; 脱氯、

羟基化、脱甲基形成含氧喹啉

(M athew和 Khan, 1996)

UV /H 2O 2
模型预测实际水处理过

程 ( B enitez等, 2004)

与# OH的二级反应速率常数为 9. 1 @ 109

L# mol- 1# s- 1 (W u等, 2007)

脱氯、羟基化以及环化副产物 (W u

等, 2007)

毒草胺 UV
5 Lm ol# L- 1,完全降解

(刘超等, 2009)

pH 7时,光降解量子产率为 0. 127 m ol# E- 1

( Ben itez等, 2004)

脱氯以及羟基化副产物

(Konstant inou等, 2001)

UV /O3
模型预测实际水处理过

程 ( B enitez等, 2004)

与# OH的二级反应速率常数为 4. 6 @ 109

L# mol- 1# s- 1 ( B en itez等, 2004)
N /A

  与甲草胺相似, 丁草胺在中压汞灯的辐射下会

发生脱氯,生成至少 10种以上副产物, 包括羟基化

及环化的副产物 ( Zheng et al. , 2001) . 在 pH = 7

时,其量子产率为 0. 82 m ol#E
- 1

. H2O 2或 O 3的加入

会明显提高丁草胺的降解速率 ( Benitez et a l. ,

2004) .丁草胺与#OH的二级反应速率常数为 7. 4 @

10
9
L#m ol

- 1# s
- 1

( A cero et al. , 2003). 利用 R ct等参

数, Ben itez等 ( 2004)建立了反应动力学模型来预测

UV /H2O 2和 UV /O3在处理不同自然水源水过程中

丁草胺和异丙甲草胺的浓度变化.

Kochany和 M agu ire ( 1994)研究了实际太阳光

对异丙甲草胺的降解,其半衰期在夏季为 22d. 天然

有机物的存在会延缓异丙甲草胺的降解. 异丙甲草

胺在光的辐射下通过脱氯、羟基化、脱氯化氢形成

吗啉环和 N-脱烷等降解途径形成 4种副产物.

M athew和 Khan( 1996)发现水中矿物质和腐殖质的

存在加快了 UV254降解异丙甲草胺的速率, 脱氯、羟

基化、脱甲基以及含氧喹啉的形成是其主要降解途

径,光降解过程中 5. 19%的异丙甲草胺会生成一氯

乙酸 ( Ruth et al. , 2000) . B enitez等 ( 2004)报道在

pH = 7时, H 2O 2或 O 3的加入会明显提高异丙甲草胺

的降解速率, 其光解量子产率为 0. 61 m o l# E
- 1

. 然

而, W u等 ( 2007)报道其量子产率为 0. 30 mo l# E
- 1

;

H 2O2的加入由于产生大量的 #OH,使异丙甲草胺降

解速率加快, #OH与异丙甲草胺的二级反应速率常

数为 9. 1 @ 10
9
L# mo l

- 1# s
- 1

. 此外, 他们鉴定了 6种

光解副产物,主要为脱氯、羟基化以及环化副产物.

Konstantinou等 ( 2001)研究了模拟太阳光对水

体和土壤中毒草胺的降解,发现其半衰期约为 1~ 2

月,腐殖质的存在减缓了毒草胺的光降解速率, 主
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要光解副产物为脱氯以及羟基化副产物. Ben itez等

( 2004)报道在 pH 7时, 毒草胺的量子产率为

01127m o l# E
- 1

,该数值并不依赖于 pH,并测得毒草

胺与#OH的二级反应速率常数为 4. 6 @10
9
L#mo l

- 1# s
- 1

.

依据这些参数,他们建立了反应动力学模型来预测

UV /O3处理实际水源水过程中毒草胺的浓度变化.

氯乙酰胺类农药由于其 C) C l键在 UV辐射下

易发生断裂,因此光解的速率较快, 量子产率较高.

其光降解从氯乙酰胺基团的脱氯开始, 随后发生羟

基化、环化以及 N-脱烷等反应, 并生成相应的副产

物.关于该类农药的 UV降解速率和副产物鉴定,文

献报道已较为全面.

4. 5 三嗪类农药
三嗪类农药是一类含有三嗪环的化合物,大部

分用作除草剂,如莠去津、西玛津和扑草通, 其光降

解速率及副产物鉴定见表 5. 莠去津与西玛津由于

含有 C) C l键, 在 UV辐射下易发生断裂,光降解较

快,量子产率较高; 而扑草通则降解较慢 (刘超等,

2009) .

莠去津因其广泛应用而造成水体的微污染频

见报道,因此 UV及一些高级氧化工艺对其降解的

研究也较多. Rejto等 ( 1983)最早报道莠去津的光解

副产物包括脱乙基以及脱异丙基副产物,而 N ick等

( 1992)报道 UV 254对莠去津的降解副产物主要为羟

基化副产物,并测定其量子产率为 0. 05 m o l#E
- 1

. 依

据他们的结果得知, 在饮用水厂处理莠去津时, 常

规的 UV投加量并不能对其有效去除. Be ltr�n等

( 1993)发现莠去津光解过程中会产生微量的H2O2,

并在加入腐殖质后, H 2O 2的浓度会升高, 但莠去津

的降解会受到抑制,其量子产率为 0. 05 m o l#E
- 1

; 如

果投加 H2O2后, UV /H 2O2工艺中产生的#OH会加快

莠去津的降解, 其二级反应速率常数为 1. 8 @ 10
10

L#m ol
- 1# s

- 1
.随着莠去津的降解, 溶液中明显生成

了氯离子和硝酸根离子, 说明莠去津的降解途径为

脱氯及胺基的氧化. 此外, H essler等 ( 1993)报道莠

去津的量子产率为 0. 046 m ol# E
- 1

.然而在这些文献

中,莠去津的摩尔吸光系数存在较大的差异, 从

2487到 3860 L#m o l
- 1
# cm

- 1
. Bo lton等 ( 2002)改进了

实验设计,重新测得莠去津的摩尔吸光系数和量子

产率分别为 3683 L#m ol
- 1# cm

- 1
和 0. 033 m o l#E

- 1
.

表 5 UV及基于 UV的 AOPs降解三嗪类农药的效率及副产物

T ab le 5 Degradation efficiencies and byproducts of triazin e pest icid es by UV and UV-based AOPs

农药名称 氧化方式 去除效率 反应速率 副产物

莠去津 UV

5 Lm ol# L- 1, 100% (刘超等, 2009 ) ;

在饮用水厂处理莠去津时, 常规的

UV投加量并不能对其有效去除

( N ick等 )

量子产率为 0. 05 m ol# E - 1 ( N ick等,

1992; Beltr�n 等, 1993 ) ; 01046

m ol# E- 1 ( H ess ler等, 1993 ) ; 01033

m ol# E- 1 ( Bolton等, 2002)

脱乙基及脱异丙基副产物 ( Rejto

等, 1983) ;羟基化副产物 ( N ick等,

1992) ;直接光解与自由基引发的间

接光解生成的副产物不同, 前者从

脱氯开始,随后脱烷; 而后者直接脱

烷,并发生乙基与异丙级的酰化反

应 (Torren ts等, 1997)

UV /H 2O 2

H 2O 2加入后产生大量的# OH,降解

速率加快 ( Beltr�n等, 1993)

与#OH的二级反应速率常数为 1. 8 @

1010 L#mol- 1# s- 1 ( Beltr�n等, 1993)
C l-和 NO-

3 ( Beltr�n等, 1993 )

西玛津 UV 5 Lm ol# L- 1, 100% (刘超等, 2009)
量子产率为 0. 083 m ol# E- 1 ( N ick

等, 1992 )

羟基化副产物 ( N ick等, 1992) ;脱氯

副产物 ( La i等, 1995 )

UV /H 2O 2

136 m g# L- 1的 H 2O 2 可完全降解 5

mg# L- 1的西玛津; #OH和光解对其

降解的贡献分别为 68% 和 32%

( B elt r�n等, 2000)

与# OH二级反应速率常数为 2. 1 @
109 L# mo l- 1# s- 1 ( B eltr�n等, 2000)

N /A

UV /O
3 N /A N /A

脱烷、脱胺基及脱氯副产物 ( Lai等,

1995)

扑草通 UV 5 Lm ol# L- 1, 27. 9% (刘超等, 2009) N /A N /A

  除了对莠去津光解速率的测定, 大量文献还报

道了其降解副产物的鉴定 ( A zenha et al. , 2003;

H�quet et al. , 2001; L�ny i et al. , 2005; Torrents

et al. , 1997). To rrents等 ( 1997)注意到莠去津的直

接光解副产物与自由基引发的间接光解副产物是

不同的.图 2显示了莠去津的直接与间接的光降解
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途径 ( Torrents et al. , 1997) . 莠去津的直接光解从

脱氯开始, 随后发生脱烷反应; 然而自由基引发的

间接光解一般不涉及脱氯,而是直接脱烷以及乙基

与异丙基的酰化反应. 随后的研究也证实了该结论

( A zenha et al. , 2003; H�quet et al. , 2001; L�nyi

et al. , 2005 ). 除了对莠去津母体降解的研究,

B eltr�n等 ( 1996)也报道了莠去津的 2种代谢产物

(脱乙基莠去津与脱异丙基莠去津 )的光降解, 其量

子产率分别为 0. 042和 0. 038 m o l#E
- 1

,与 #OH的二

级反应速率常数分别为 1. 8 @ 10
9
和 2. 8 @ 10

9

L#m ol
- 1# s

- 1
.  

图 2 莠去津的直接与间接的光降解途径 ( Torren ts et al. , 1997 )

F ig. 2 D irect ( solid line) and ind irect ( dashed lin e) photodegrad at ion m ech an ism s of atraz ine

  西玛津由于其与莠去津相似的化学结构,因此

可能生成相似的 UV降解副产物. N ick等 ( 1992)报

道 UV 254对西玛津的降解副产物主要为羟基化副产

物,并测定其量子产率为 0. 083 m o l# E
- 1

. Beltr�n等

( 2000)研究了 UV /H2 O2 (光通量为 1. 9 @ 10
- 6

E# L
- 1# s

- 1
)对西玛津的降解, 发现投加 136 m g#L

- 1

的 H2O2可完全降解 5 mg# L
- 1
的西玛津,与 #OH的

二级反应速率常数分别为 2. 1 @ 10
9
L#m o l

- 1# s
- 1

;其

中 68%的西玛津为 #OH所降解, 而直接光解的比例

为 32%. Lai等 ( 1995)研究了 UV和 UV /O3对西玛

津的降解,发现 UV降解过程中生成脱氯副产物; 而

UV /O3降解过程中生成脱烷、脱胺基及脱氯副产物.

扑草通由于三嗪环上未连接 C l基团,因此其光解不

能发生脱氯反应, 只能发生脱烷反应, 相对于莠去

津与西玛津,其降解较慢.

4. 6 其它农药
除了上述 5类农药外, 本文还综述了其它 2种

广泛使用的农药. 表 6显示了 UV降解氟乐灵和土

菌灵的反应速率及副产物鉴定.
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表 6 UV降解氟乐灵和土菌灵的效率及副产物

T ab le 6 Degradation ef ficiencies and byprodu cts of triflu ralin and etrid iazo le by UV

农药名称 氧化方式 去除效率 反应速率 副产物

氟乐灵 UV
5 Lmol# L- 1, 69. 2% (刘超等,

2009 )
N /A

7种副产物,涉及脱烷、环化以及还原 ( D imou

等, 2004)

土菌灵 UV

1. 4 Lm ol# L- 1, 40 m J# cm - 2的

UV剂量去除率为 10% ( Liu等,

2009 )

pH = 7. 0时, 量子产率为 0. 46

m ol# E- 1 ( L iu等, 2009)

5-乙氧基 ) 3-二氯甲基 ) 1, 2, 4-噻重氮、5-乙

氧基 ) 1, 2, 4-噻重氮 ) 3-羧酸和 5-乙氧基 )
3-羟基 ) 1, 2, 4-噻重氮、C l ( L iu等, 2009 )

  D im ou等 ( 2004)研究了模拟太阳光在不同水体

中对氟乐灵的降解, 发现水体中天然有机物抑制其

降解,然而硝酸根离子会促进其光解速率.通过 SPE

富集与 GC /M S测试鉴定了 7种光解副产物,降解机

理涉及脱烷、环化及还原. 此外, 通过发光细菌实验

发现随着 UV辐射时间的增长, 氟乐灵水溶液的毒

性随之降低.

我们此前的研究发现,土菌灵的光解速率随着

土菌灵初始浓度的增加 ( 5, 20和 30 Lm o l#L
- 1

)而降

低,量子产率为 0. 46 m o l# E
- 1

, 而其光解速率在 pH

6. 0~ 8. 0之间无明显变化.在光解过程中产生微量

的 H2O2,但微量的 H 2O2对土菌灵的降解速率没有

明显影响. 利用各种色谱 -质谱联用手段鉴定出 3

种土菌灵降解副产物: 5-乙氧基 ) 3-二氯甲基 ) 1,

2, 4-噻重氮、5-乙氧基 ) 1, 2, 4-噻重氮 ) 3-羧酸和 5-

乙氧基 ) 3-羟基 ) 1, 2, 4-噻重氮. 土菌灵中的氯在

土菌灵被完全降解后, 90%以氯离子形式释放到溶

液中, 但硫酸根和硝酸根离子的生成量微乎其微.

UV对土菌灵的矿化率较低.在饮用水厂常规 UV投

加量 ( 40 m J# cm
- 2

)下, UV对土菌灵的去除率仅为

10%.土菌灵溶液经过 UV处理后急性毒性降低,其

降解副产物毒性低于土菌灵母体 ( L iu et a l. ,

2009b) .

5 结论与展望 ( Conc lusions and prospects)

本文综述的 UV及基于 UV的 AOPs降解农药

的结果表明,当前关于农药的降解效率及反应动力

学已开展较多研究, 而对反应副产物的鉴定 (定性

及定量 )以及毒性测试则相对较少.

不同农药在 UV辐射下由于其性质的不同而发

生不同程度的降解.一般含有 C) C l键的农药在 UV

辐射时易发生脱氯而被快速降解, 降解副产物也以

羟基化的副产物为主. 此外, 含有一些还原性基团

(如 S)的农药也较易被 UV降解. UV、H 2O2及 O3的

联用产生了大量的#OH, 相对于单独 UV光解而言,

农药的降解速率大大加快. 值得注意的是, 直接光

解的副产物往往不同于间接 #OH氧化的副产物 (如

莠去津 ).

在实际饮用水处理过程中, 当水源中存在农药

微污染时,虽然 UV对大部分农药都有不同程度的

降解, 但考虑到饮用水处理的常规 UV投加量 ( 40

m J# cm
- 2

) , 用单独的 UV工艺去除农药并不现实

(即便如量子产率较高的土菌灵 ). 为了保证饮用水

达标, 应立足于源头控制. 如果在 UV工艺中加入

H 2O2或 O3,农药的降解将得以强化.然而,需要指出

的是,在高级氧化工艺中应考虑水中天然有机物、

CO
2 -
3 及 HCO

-
3对 #OH的竞争作用.

在饮用水处理过程中, 农药的转化导致其降解

副产物的生成;已有一些农药的降解副产物被鉴定

出,包括土菌灵、甲草胺以及莠去津等. 然而, 目前

对于农药降解副产物的鉴定还远远不够. 现有的鉴

定手段一般为各种质谱,包括 GC /M S与 LC /M S(三

重四级杆质谱、飞行时间质谱和离子阱质谱 ). 但事

实证明,各种质谱的鉴定手段仍然存在缺陷, 例如

对于各种同分异构体的鉴定能力不足,而同分子式

不同异构体空间排布的不同可能导致毒性相差很

大.此外, 进行质谱分析之前样品的前处理也是重

要的环节,部分具有强极性的降解副产物可能很难

被萃取出来.对降解副产物的完全确认需要利用标

准品 (已用 NMR确证 )与可能的降解副产物作对

比.在鉴定的副产物基础上, 考虑到各种源水水质

参数 (碱度、无机离子、溶解性及悬浮有机物等 )的

影响,利用各种动力学参数, 建立较为完整的反应

动力学模型来预测农药及其降解副产物在实际水

处理过程中的演化具有重要的意义. 然而, 目前该

方面的研究还局限于少数农药, 其中最大的困难在

于缺乏现成可用的农药降解副产物的标准品. 这方

面的工作需要具有有机化学合成知识的研究者与

水处理专家协作完成.

最后,对农药降解副产物的综合毒性评价也非

常重要,这是今后值得研究的工作. 目前对农药降

解副产物的毒性评价通常采用急性毒性测试, 但在
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饮用水水源中农药一般以微污染的形式存在,产生

急性毒性的可能性较低. 在水处理过程中, 农药及

其降解副产物的长期累积毒性效应最值得关注,特

别是致癌效应.这些毒性数据将为饮用水安全评价

提供基础依据.
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