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摘要：环境水体中检测到大量药物的存在，主要包括抗生素，抗惊厥抗抑郁药物，解热和非甾体消炎药，血脂调整剂，β-
阻滞剂等。传统的水处理技术并不能有效地去除这些药物，存在于水体中的环境药物对公共健康的潜在危害引起了广泛的关

注。文中简要地介绍了近年来光催化技术在降解环境药物动力学和机理方面的研究进展，试图找出水体中环境药物降解的一

般规律，为环境水体中该类物质的迁移和转化提供理论依据。 
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环境药物是指一类有医学特征的化学物质，包
括一些无机和有机化合物，其分子量一般都在 500 
g·mol-1以下，同时具有水溶性和脂溶性特征[1,2]。这
些药物通过口服，注射，涂敷等方式进入体内，之
后通过吸收，血液运输扩散，一系列代谢而最终排
出体外。这些药物在肝脏，肾脏等器官中参与代谢
而最终达到预定的药效。在生物酶的参与下，这类
药物通过一系列化学反应，如羟基化，环氧化，还
原，水解等变成代谢产物而最终进入环境水体。水
体中环境药物的来源的途径主要有两条：一是人类
自身对这类药物的使用，二是农业上对这些药物的
使用，家禽治疗药物，饲料添加剂等。此外，药物
进入水体环境中的途径还包括药物制剂的生产过
程废水的排放，大量废弃药物的处理等。虽然这些
药物以及它们的代谢中间体在环境中能够经过吸
附、生物和非生物降解得到部分去除，但是最终还
是进入环境水体。 

1985年，Richardson和 Bowron曾报道了水体
中环境药物的存在，但是很长一段时间内没有引起
人们的广泛注意。然而，最近大量的研究证明了环
境药物在水体中的持久性，多个国家的地表水以及
一些污水处理系统中均检测到了大量的极性药物
及其代谢中间体的存在，如德国[3,4]，荷兰[5]，瑞士，
加拿大[6,7]，巴西[6]，意大利[8]，西班牙[9]，美国[10,11]

等。这些检测到的环境药物主要分为抗生素，抗惊
厥抗抑郁药物，解热和非甾体消炎药，血脂调整剂
和 β-阻滞剂等。因此加大环境水体中药物对生态系
统和公共健康的影响的研究力度，并寻求一套行之

有效的去除方法势在必行。然而，对于这些持久性
的环境药物，传统的污水处理方法难以有效去除
[12]。如活性碳吸附法只适应于极性较小的有机污染
物，而对极性较大的环境药物，或者有竞争性天然
有机质存在的情况下，其去除效果不甚理想[13]。生
物化学处理方法对该类环境药物难于生化降解，膜
过滤法处理费用高且仅适应于处理天然有机质含
量少相对比较干净的地表水和地下水[14]。而高级氧
化技术却由于其无可比拟的优势被创新地应用于
环境药物的降解中，而光催化氧化法作为最典型的
高级氧化技术已经具有很好的去除难降解有机物
的实际应用价值[15-19]。本文主要详细介绍一类新兴
的水体环境毒害污染物－环境药物的光催化技术
研究进展。 
1  水体中环境药物的光催化降解研究进展 
1.1  抗生素的光催化降解研究进展 

在环境水体中我们发现了大量作用于不同器
官的抗生素药物。该类药物在环境水体中难以微生
物降解，属于持久性污染物，其伴随着环境水体迁
移和转化。光催化技术由于其高效、低毒、无选择
性等优点，而被运用到抗生素的降解中来。然而
Addamo等[20]研究发现直接光解对四环素的降解和
矿化作用不大，而Di Paola等[21]则报道了四环素的
光催化降解，研究发现光催化产生的羟基自由基和
四环素反应符合假一级动力学。反应2 h后四环素能
降解完成，反应6 h其TOC的转化率可以达到90%以
上。Chatzitakis等[22]则对氯霉素的光催化降解研究
进行了报道，光照4 h氯霉素能完全脱氯，氯霉素的
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光催化降解同样符合假一级动力学。Addamo等[20]

则报道了林可霉素的光催化降解也符合假一级动
力学。而且他们比较了光催化P25 TiO2和介孔二氧
化钛对林可霉素降解效率，研究发现两种催化剂对
其具有相似的降解效果，反应2 h均能够完全降解林
可霉素。An等[23]则通过运用高能电子束脉冲辐射技
术，模拟了光催化过程中产生的多种自由基和环丙
沙星的反应动力学常数，并运用Gaussian函数对环
丙沙星光催化降解过程机理进行了研究，研究发现
光生空穴和羟基自由基是其光催化降解两条主要
起始途径。而Boreen等[24-25]则报道了磺胺类抗生素
和羟基自由基反应符合二级动力学，这是因为他们
以激光为光源，利用芬顿试剂产生的羟基自由基和
磺胺类药物反应得到的其绝对速率常数。结果发现
除了因为在弱酸条件下不稳定Sulfamoxole外，磺胺
噻唑和羟基自由基反应的速率最高，为7.1×109 

mol-1·s-1；而磺胺嘧啶的反应速率最低，为3.7×109 

mol-1·s-1；他们同时还指出磺胺类药物的降解速率与
其所含杂环的类型具有非常重要的关系。 
和前面单一抗生素的光催化研究不同，

Andreozzi等[26]则报道了左氧氟沙星，磺胺甲噁唑等
六种环境药物的混合物在不同深度氧化技术下的
降解效果。与臭氧和H2O2/UV两种深度氧化技术相
比，TiO2光催化技术降解的反应物对藻类毒性去除
效率相对较低。Andreozzi等以模拟太阳光为光源，
在P25 TiO2悬浊液中光催化降解48 h，降解产物对
这些化合物仅有9%的藻类毒性，而在相同条件下，
TiO2镀膜则对这些化合物藻类毒性没有改变；
H2O2/UV对该降解混合产物的藻类毒性去除效果次
之；而在臭氧条件下，反应5 min均能将这些药物对
藻类毒性完全去除。 

Calza等[27]报道了1 500 W的Xe灯为光源，系统

地研究了磺胺嘧啶，磺胺甲二唑，磺胺噁，磺胺异
噁唑的光催化降解机理，实验发现，反应30分钟磺
胺嘧啶约有80%的有机S原子转为SO4

2-, 同时仅有
15%的无机N产生，而在相同的时间内磺胺甲二唑，
磺胺噁和磺胺异噁唑中的S原子分别有70%~100% 
转化成SO4

2-，而有机N转化为无机N的效率则分别
为70%、18%和90%, 对磺胺噁而言，这表明有大量
的含N有机降解中间产物生成，他们对其中部分可
能的降解有机中间产物进行推导，并提出了磺胺类
化合物降解的一般途径见如图1所示。由图1可以看
出一种途径是羟基自由基对该化合物的进攻，另一
种途径则是该分子中N-S键的断裂，然后再进一步
矿化，最终变成CO2和H2O。而随后Yang等[28]则对
磺胺氯哒嗪，磺胺吡啶，磺胺异恶唑等药物的光催
化降解动力学和机理的研究进行了补充，同样也得
出了磺胺药物的降解一般规律。而Abellan等[29]则在
此基础上详细的研究了以紫外光为光源光催化降
解磺胺甲基异恶唑的反应机理，他们运用LC/MS对
降解的中间产物进行了检测，试验发现磺胺甲基异
恶唑的光催化降解以羟基自由基对该物质的攻击
为其降解的主要途径。他们同时指出了恶唑环的开
环降解途径，以及发现了两分子磺胺甲基异恶唑聚
合等含N中间体的生成，提出了磺胺甲基异恶唑的
可能降解途径。Addamo等[20]报道林可霉素的光催
化降解机理，他们提出了甲硫键和吡咯环中N健的
断裂的可能，但是他们没有进一步对其降解中间产
物进行确认。Paul等[30]则研究了3种喹诺酮类抗生
素，环丙沙星、恩诺沙星、诺氟沙星的光催化降解
反应机理。由于这三种喹诺酮类抗生素均含有一个
哌嗪环的相似的结构，因此他们仅选择以环丙沙星
为代表，探讨了喹诺酮类抗生素光催化降解的可能
产物。研究发现环丙沙星降解中得到6种中间产物

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图1  磺胺类药物深度氧化途径 
Fig. 1  The photocatalytic degradation pathway of sulphonamides 
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其中有4种是哌嗪环的裂解形成的，另外2种中间产
物则是与喹啉酮环中N原子相连的环丙烷的裂解形
成的，因此，他们提出喹诺酮类抗生素中哌嗪环的
的光催化降解为其降解的主要途径，但文中并没有
检测得到羟基自由基对喹啉酮环的进一步矿化的
中间产物。而An等[31]则以洛氟沙星，左氧氟沙星和
洛美沙星为研究目标，考察了喹诺酮类药物光催化
降解的一般途径，如图2。从图中可以看出喹诺酮
药物的光催化途径主要有三条：(I)喹诺酮药物中，
哌嗪环的断裂；(II)羟基自由基对喹诺酮药物的直接
攻击，并引起的进一步氧化降解；(III)在羟基自由
基的作用下，喹诺酮药物中F原子的断裂，从而引
起的氧化降解。在三条途径下，生成代谢产物，继
续进行氧化还原降解直到完全矿化。 

1.2  抗惊厥抗抑郁药物的光催化降解研究进展 

Ternes[32]，Sacher[33]，Stackelberg等[34]都在水体
环境中检测到抗惊厥抗抑郁药物的存在，其质量浓
度为1~2 µg·L-1不等，该类环境药物存在于环境水体
中难以生物降解，属于持久性的有机污染物。Doll
和Frimmel等[35]报道了以1 000 W的Xe灯为光源，反
应9 min能将对4.2 mg·L-1的卡马西平降解90%，进一
步的研究发现，在有天然有机质存在的时候卡马西
平的光催化降解受到了很大的抑制，这可能是因为
天然有机质对羟基自由基形成竞争反应，同时这些
物质吸附在催化剂上容易使之失活。而Claza等[36]

则同样以Xe灯为光源报道了对丁螺环酮的光催化
降解。作者以1 500 W的Xe灯为光源，反应30分钟
能把15 mg·L-1的丁螺环酮降解完全。并且通过
LC/MS/MS对其降解中间产物进行了鉴定，提出丁
螺环酮可能的光催化降解途径如图3，他们认为降
解的主要途径其一是羟基自由基对嘧啶环的攻击，

继而进一步氧化，最后开环；其二是羟基自由基对
环戊烷的攻击，继而进一步氧化生成一个羰基，然
后再进一步矿化；另外，丁螺环酮分子中哌嗪环中
和烷烃相连的C-N键光解断裂也是其降解的途径之
一。 
另外，环境水体中经常检测到地西泮和普里米

酮等, 但是目前没有见其光催化降解方面的报道研
究。 
1.3  解热和非甾体消炎剂光催化降解研究进展 

解热和非甾体抗炎药被大量用作处方药和非
处方药，近年来在环境水体中很容易检测到这类的
药物有双氯芬酸，布洛芬，萘普生，对乙酰氨基酚
[32]等。相对其他药物而言，这类药物的光催化降解
研究得比较透彻。Perez-Estrada等[37]报道了以太阳

光为光源的双氯芬酸的光催化降解，试验发现反应
200 min后43 mg·L-1的双氯芬酸能够完全的降解。而
Doll等[35]则以Xe灯为模拟太阳光源报道了对氯贝
酸的光催降解。他们发现在1 000 W的Xe灯为模拟
太阳光源，反应5 min能将0.53 mg·L-1的氯贝酸降解
90%。动力学研究发现氯贝酸的光催化降解与其初
始浓度有很大关系，初始浓度增大其降解速率减
慢。和卡马西平的研究结果相似，Doll等[38]则通过
进一步研究发现在天然有机质存在的情况下氯贝
酸降解速率大大减慢。他们同时对氯贝酸降解中间
产物进行了分析和鉴定如图4。氯贝酸分子中氯原
子被羟基自由基的取代是其降解的主要途径，另外
其醚键的光解断裂生成对氯苯酚也是其降解的主
要途径之一，对氯苯酚再进一步氧化，最终完全矿
化成CO2和H2O。 
和上述单个解热和非甾体消炎剂的化合物研

究不同，Mendez-Arriaga等[39]则报道了双氯芬酸，

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图2  喹诺酮类药物光催化降解的一般途径。 
Fig. 2  The photocatalytic degradation of pathway of fluoroquinolones 
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布洛芬，萘普生三种物质的钠盐形式的光催化降
解。他们考察了催化剂量，温度，溶解氧的浓度对
三种非甾体抗炎药降解动力学的影响。提出温度只
对萘普生的降解有影响，可以使其去除率达到99%，

而溶解氧则大大提高了布洛芬和萘普生的光催化
降解速率，但是对其矿化影响不大。  
对乙酰氨基酚的光催化降解也有大量的报道，

Yang等[40]报道了对乙酰氨基酚在不同波长下的光

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图3  丁螺环酮在TiO2/hv作用下降解的途径 
Fig. 3  The photocatalytic degradation pathway of buspirone 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图4  氯贝酸在TiO2/hv作用下降解的途径 

Fig. 4  Degradation of clofibric acid by TiO2 photocatalysis 
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解。在365 nm UV作用下，其光解速度比较慢，而
在254 nm的紫外光作用下，对乙酰氨基酚光解速率
显著增加。在254 nm的紫外下，加入TiO2其降解速
率显著提高，反应80 min对2 mmol·L-1的对乙酰氨基
酚的降解达95%，其降解速率随着对乙酰氨基酚的
浓度的提高减慢，pH值对乙酰氨基酚降解速率影响
较大，当pH=9.5时其降解速率最大。而Dalmazio [41]

等则报道了对乙酰氨基酚的光催化降解可能的途
径，他们通过运用衍生化技术检测到了对乙酰氨
基酚单羟基和多羟基化降解中间产物，由此认为
羟基化是该物质在光催降解的主要途径之一。
Zhang等[42]则对对乙酰氨基酚的光催化降解途径进
行了补充，进一步运用GC/MS对其降解的中间产物

进行了检测，结合分子前线轨道理论，提出了对乙
酰氨基酚光催化降解可能的途径。如图5，Zhang等
认为除了对乙酰氨基酚的羟基化之外，光生空穴对
对乙酰氨基酚的亲电反应也是其光催化降解的主
要途径之一。从图中可以看出，光生空穴对该物质
的降解途径为：在TiO2的光生空穴作用下，乙酰氨
基酚失去一个电子，导致酰胺键的断裂，从而形成
对苯二酚。然后对苯二酚继续氧化，最终矿化成CO2

和H2O。 

1.4  血脂调整剂的光催化降解研究进展 

在环境水体中检测到的血脂调整剂有苯扎贝
特，吉非罗齐，非诺贝特酸等。其中降解研究主要
是集中在苯扎贝特。Lambropoulou等[43]报道苯扎贝

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图5  对乙酰氨基酚的光催化降解途径 
Fig. 5  Degradation of paracetamol by TiO2 photocatalysis 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图6  苯扎贝特在太阳光催化的降解途径 
Fig. 6  The photocatalytic degradation pathway of bezafibrate 
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特的光催化降解研究。他们发现以模拟太阳光为光
源，以TiO2为光催化剂，反应200 min能够完全降解
1 mg·L-1的苯扎贝特，而且其降解符合假一级动力
学方程，动力学常数为2.81×10-2 min-1。他们运用
LC–TOF–MS，GC–EI-MS和HPLC–DAD等检测手段
对该物质降解中间产物进行了检测和推断，结果见
图6所示。从图中可以看出，该物质的降解主要有
三条途径：途径A, 苯扎贝特在光催化作用下，羟
基自由基直接对目标化合物的攻击，生成的单羟基
化和多羟基化的降解中间产物；途径B，苯扎贝特
分子中醚键的断裂，然后含苯环的降解中间产物在
羟基自由基的作用下继续氧化降解；途径C, 苯扎贝
特分子中酰胺键的断裂，生成对氯苯甲酸，及其一
分子伯胺。在羟基自由基的作用下，对氯苯甲酸的
氯原子被羟基自由基取代，与此同时，该分子伯胺
同样被羟基自由基氧化，进一步完全矿化。另外，
Molinari等报道了吉非罗齐的光催化降解, Tnernes
等报道了非诺贝特酸的臭氧氧化降解，但目前未见
其光催化降解方面的研究报道。 
1.5  β-阻滞剂的光催化降解研究进展 

β-阻滞剂是一类用来治疗心血管疾病的药物，
近年在环境水体中也时常检测到该类物质的存在。
但是关于这类物质的光催化降解研究却较少。
Andreozzi等[26]比较了普萘洛尔、卡马西平、双氯芬
酸、氧氟沙星等的混合物分别在臭氧，H2O2/UV，
TiO2光催化技术等三种不同深度氧化技术降解的动
力学，相对于臭氧氧化而言，H2O2/UV和TiO2光催
化对这些物质的藻类毒性去除效率相对较低。而
Mendana等[44]则着重报道了阿替洛尔光催降解的机

理研究。他们运用高分辨色谱质谱，对降解中间产
物进行了分析和鉴定，发现了6种阿替洛尔的单羟
基取代化合物，2种双羟基取代物，6种3羟基取代
物，阿替洛尔分子中的芳香环和侧链都成为羟基自
由基攻击的目标。他们同时还指出醚键的断裂也是
其降解的主要途径之一。 
而Yang等[45]则以阿替洛尔，美托洛尔，普萘洛

尔为代表，研究了β-阻滞剂的光催化降解动力学和
机理，研究发现β-阻滞剂的光催化降解符合假一级
动力学，并通过对这三个药物的代谢中间体的鉴
定，得出了β-阻滞剂光催化降解的一般途径，如图7。
从图中可以看出，β-阻滞剂药物中芳香环的个数是
影响其光催化降解动力学的重要因素，而侧链的断
裂和羟基自由基对母体化合物的加成是其光催化
的主要降解途径。尽管β-阻滞剂广泛存在于环境水
体中[32]，但是对于该类物质的光催化降解动力学和
机理的研究并不多。因此开展该类物质的光催化降
解研究，确定其光催化代谢的中间体，以及研究这
些代谢中间体对环境的潜在危害具有十分重要的
研究价值。 
1.6  其它环境药物的光催化降解研究进展 

除以上几类环境药物外，水体中的环境药物还
包括H2受体拮抗剂，荷尔蒙，口服避孕药物等。关
于水体中这些药物的光催化降解，仅有少部分研究
工作者也对其进行了报道。Addamo等[20]报道了雷
尼替丁的光催化降解动力学及其TOC的去除率。他
们研究介孔TiO2光催化剂对雷尼替丁的光催化降
解，研究发现介孔TiO2对雷尼替丁的降解效果要好，
用介孔TiO2为催化剂，以在125 W中压汞灯为光源，

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

图7  β-阻滞剂光催化降解的可能途径 
Fig.7  The proposed photocatalytic degradation of β-blockers 
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经过1 h能够完全降解50 mg·L-1的雷尼替丁，延长反
应到5 h，其TOC浓度能够得到60%的去除率。而
Latch等[46]则以激光为光源报道了雷尼替丁与芬顿
试剂作用下产生的羟基自由基反应的绝对速率常
数，符合二级动力学，动力学常数为 1.5×1010 

mol-1·s-1。 
对荷尔蒙的光催化降解研究，主要以17β-雌二

醇为主。Ohko等[47]报道了以1 g·L-1的TiO2为催化剂, 
以200 W的Hg-Xe灯为光源，反应时间3 h能将0.272 
g·L-1的17β-雌二醇完全矿化，他们提出了其可能的
降解途径：羟基化是其降解的主要途径之一，羟基
自由基对芳香环的攻击是其进攻的主要位点。另
外，作者提出光生空穴对17β-雌二醇的反应也是其
降解的途径之一，首先在TiO2光生空穴作用下，17β-
雌二醇分子中的芳香环失去一个电子，并进一步脱
氢，氧化，发生羟基的加成反应。然后这些降解的
中间体进一步氧化，最终完全矿化成CO2和H2O。 
2  结语 
光催化产生的羟基自由基对水溶性药物的降

解具有较高的反应速率常数，使之在较短的时间内
迅速降解，而且适当延长反应时间可以将溶液的环
境药物完全矿化去除；但是由于环境水体天然有机
质存在，可能会极大地减慢水溶性药物的降解速
率，这是因为大量存在的有机质可以和环境水体中
存在的环境药物对羟基自由基形成竞争反应，使得
环境药物的降解效率大大降低。因此，探讨天然有
机质对环境药物降解的影响具有非常重要的研究
价值; 同时,环境药物与其它有机物光催化反应的
机理相一致，其羟基化是其降解的主要途径；分子
中醚键，硫醚键，C-N键的位置容易光解断裂，伴
随着光催化羟基化反应的进行，是其降解的主要途
径之一。反应的中间产物继续进一步氧化，最终矿
化成CO2和H2O。但是，当前研究环境药物的研究
工作主要集中在光催化降解单个环境药物降解机
理方面。因此，如何加大对同类结构相似化合物的
对比研究，寻找其降解的一般规律，彻底了解环境
药物在天然环境水体中的界面迁移、转化及其光化
学降解模拟均具有非常重要的意义。 
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Abstract: A vast number of pharmaceuticals have been detected in aquatic environment, including antibiotic, anticonvulsants and 

anti-anxiety agents, antipyretics and non-steroidal anti-inflammatory, blood lipid regulator, beta-blocker, and so on. This indicates 

their ineffective removal from water and wastewater using conventional treatment technologies. Concerns have been raised over the 
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laws of photocatalytic degradation and then provide a theoretical foundation to deal with aquatic pharmaceuticals, the process of 

kinetics and mechanisms on photocatalytic degradation of aquatic pharmaceuticals are reviewed in recent years. 
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