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摘要: 光化学降解是药品及个人护理用品(PPCPs)在环境中转化归趋的重要途径之一，同时光解过程对该类化合物的生态毒
性产生重要影响。本研究以抗菌药物三氯生为模型化合物，研究在紫外光照射下，三氯生初始浓度、腐殖酸含量、pH、光强对
其光降解动力学的复合影响。采用发光细菌、羊角月牙藻 2个不同营养级生物的毒性响应变化评价三氯生母体化合物及光降
解过程中毒性变化。研究表明: 三氯生光降解遵循准一级反应动力学。初始浓度为 10 μmol·L-1、腐殖酸含量为 0 mg·L-1，初

始 pH值为 11、光强为 0.44 mW·cm-2时，该光化学降解反应体系三氯生有最高的反应速率和降解效率。三氯生光降解过程中
产生了对受试生物有较高抑制作用的中间产物，随着光降解时间的延长，光降解中间产物的毒性逐渐降低，在光降解 30 min
后无显著毒性。
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Abstract: Photolysis is one of the most important pathways of pharmaceuticals and personal care products (PPCPs)
elimination in natural environment. Photolysis can also influence the ecotoxicological effects of these PPCPs. The aim
of the present study was to investigate the effects of selected variables on the photolysis kinetics of triclosan (TCS)
and the toxic effects of TCS and its photolysis products to aquatic organisms. On basis of the study known, four ex-
perimental variables including initial TCS concentration, humic acid (HA) concentration, initial pH and light intensity
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were selected in the multivariable experimental design. The optimized conditions were as following: initial TCS con-
centration (10 μmol·L-1 ), HA concentration at (0 μmol·L-1 ), initial pH 11 and light intensity (0.44 mW·cm2 ). The
photolysis products of TCS are more toxic to Photobacterium phosphoreum and Selenastru capricornutum. The re-
sults presented in this study will provide basic data for the photolysis and ecotoxicological assessment of TCS.
Keywords: triclosan; Selenastrum capricornutum; Photobacterium phosphoreum; photocysis; toxicity assessment

光化学转化是影响药物及个人护理用品

(PPCPs)环境归趋的重要因素之一[1-5]，同时光化学

转化也对此类污染物的生态毒效应有重要影响[6-8]，

因此，研究 PPCPs 等药物的环境光化学行为，评估
该类污染物的环境暴露及其光化学过程中毒性变

化有着重要的意义。
三氯生是一种广谱抗菌药，广泛用于药品与个

人护理品中的添加物中[9-11]，其在废水、地表水[12]、
沉积物中均用较高的检测量 10 ~ 10 000 ng·L-1 (kg)，
特别是在污水处理厂中含量更高[13-14]，甚至有达到

mg·L-1。此外，在一些人类活动频繁地区的湖泊水
体中还会出现生物甲基化[15]。由于三氯生的挥发
性低，20 ℃时三氯生蒸汽压为 4 × 10-6 mmHg，溶解
度为 10 mg·L-1 ; pKa为 8.14[16]，所以光化学过程是三

氯生在水体环境中最主要的降解途径之一。
有机污染物的光化学降解受水中氧含量，腐植

酸、pH值影响比较大[8, 16-17]。光化学过程中可产生
多种稳定中间产物。三氯生可通过光化学反应生
成 2,8-二氯代二苯并二噁英(2,8-DCDD) 和 2,7-二氯
代二苯并二噁英(2,7-DCDD)，还可能生成羟基化二
氯代二苯并呋喃[8,17-18]。2,8-DCDD 和 2,7-DCDD 对
生物及人类的潜在危害比三氯生母体化合物更

大[1]。像阿特拉津、壬基苯酚等中间产物在水体中
的化学稳定性高于化合物本身[19-20]。三氯生环境行
为和毒性评估已有大量研究报道，但对三氯生光降

解过程及其影响因素，以及其降解中间产物毒性评

价的研究报道还很有限。因此，本研究主要目的是
通过复合实验，调查在多种因素影响下(初始浓度、
HA、pH、光强)TCS光降解的化学过程及降解速率变
化规律，并通过不同营养级生物的毒性响应，分析

和评价三氯生光降解过程中毒性的变化规律，为三

氯生的环境影响评价提供科学依据。

1 材料与方法(Materials and methods)
1． 1 实验材料
三氯生(纯度 ＞ 98.0% )购于东京化成工业株式

会社，腐殖酸 (Humic acid，fluka No.53680)购于 Sig-
ma-Aldrich公司。甲醇为色谱纯，购于 CNW; 氯化
钠、盐酸、氢氧化钠等其他试剂均为分析纯，购于广
州试剂厂。超纯水由 Millipore-Milli Q 系统制备。
光降解反应器为一个 150 mL的可通过循环水

冷却的双层石英杯(内有磁力搅拌子)，紫外光源功
率为 125 W，主波长为 365 nm 的高压汞灯 (GGZ-
125，上海亚明灯泡厂有限公司)。发光细菌冻干粉
为明亮杆菌 T3 小种(Photobacterium phosphoreum)，
购买于中国科学院南京土壤研究所。羊角月牙藻
(S. capricornutum)藻种由中国科学院水生生物研究
所淡水藻种库提供。
1． 2 实验方法
按照实验需要将待反应溶液 150 mL加入石英

降解杯内，通过循环水冷却保持反应器恒温在(25 ±
2) ℃。开启搅拌子、预热过的紫外灯，并打开计时
器，根据实验设定的时间表用干净的玻璃管取样，

每次取样约 1.0 ~ 1.5 mL，用直径 0.22 μm 滤膜过
滤，装入 1.5 mL细胞瓶置于低温黑暗处待测。
三氯生溶液浓度分析采用安捷伦 1200 液相色

谱，色谱条件: 配置安捷伦色谱柱 (TC-C18 51892-
902，250 mm × 4.6 mm，5 μm)，DAD 检测器的波长:
λ = 230 nm，流动相: 水/甲醇比例为 20/80，流速 0.8
mL·min-1，自动洗针进样，进样体积为 20 μL，柱温
30 ℃。
发光细菌毒性试验根据国家标准方法[21]，采用

明亮发光杆菌为指示生物。根据预实验的结果设
定一系列的浓度梯度，每个浓度设 3 个平行。实验
时取出 1管发光细菌冻干粉，加入 2.5%冷氯化钠溶
液 1.5 mL于管中，待 15 min ~ 20 min 发光细菌复
活后，再吸取 10 μL菌液，按照预设定的时间表加入
准备好的待测污染物比色管中，震摇 5 次，同时用
3.0%氯化钠溶液作空白对照。待 15 min(时间精确
到秒)后用毒性测试仪测定发光度，记录实验结果。
根据式 1计算发光菌发光强度的相对抑制率(I% )。

I发光抑制率 = [L样品管(mV) -L对照管(mV) ]/ L对照管(mV) × 100 % ( 1)
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藻类生长抑制试验参照 OECD 201 化学品测试
方法[22]，用单位体积内藻细胞荧光量的测定替代生

物量，计算出以比生长率为基础的抑制率。藻类培
养基质为 AAM培养基，在光照强度 3 000 lux，光暗
周期 12 h:12 h，培养温度 25 ℃ (L)/20 ℃ (D)，恒温光
照培养箱内培养。藻种活化后，取处于生长对数期

表 1 中心复合试验因素设置与水平

Table 1 Factors and concentration levels in the central
composite design

Factors Levels
Codes

-2 -1 0 1 2

A
Initial Concentration

/(μmol·L-1 )
10 15 20 25 30

B Humic Acid /(mg·L-1 ) 0.0 3.0 6.0 9.0 12.0

C Initial pH Value 3.0 5.0 7.0 9.0 11.0

D Light Intensity /(mW·cm-2 ) 0.28 0.32 0.36 0.40 0.44

表 2 表面响应显著性分析及二次方程式系数 βx的评估

Table 2 ANOVA for response surface quadratic model

βX factors βx coefficients P value

R1 R2 R1 R2

β0 Intercept 97.65 0.101 < 0.0001** 0.0006**

A(β1 ) C0 -1.52 -0.014 0.0002** 0.0079**

B(β2 ) HA -2.29 -0.021 < 0.0001** 0.0004**

C(β3 ) pH 2.40 0.022 < 0.0001** 0.0002**

D(β4 ) W 1.68 0.012 < 0.0001** 0.0199*

AB (β12 ) C0-HA -0.18 -0.002 0.6441 0.7434

AC (β13 ) C0-pH 0.21 -0.005 0.5995 0.3860

AD (β14 ) C0-W 0.27 0.006 0.4952 0.2592

BC (β23 ) HA-pH 1.16 -0.005 0.0088** 0.4001

BD (β24 ) HA-W 0.39 0.007 0.3219 0.2325

CD (β34 ) pH -W -0.22 0.007 0.5778 0.2406

A2 (β11 ) (C0 )2 -0.42 -0.004 0.1713 0.3187

B2 (β22 ) (HA)2 -0.70 -0.002 0.0314* 0.6895

C2 (β33 ) (pH)2 -0.15 0.016 0.6242 0.0017**

D2 (β44 ) (W)2 -0.82 -0.006 0.0135 0.2005

注: A=三氯生初始浓度/(μmol·L-1 )，B =腐殖酸含量/(mg·L-1 )，C =
初始 pH值，D =光强/(mW·cm-2 ); R1为光降解 30 min去除率/%，R2
光降解速率常数/10-2min-1。

Note:A = Initial TCS concentration/(μmol·L-1 ), B = Humic acid concen-

tration/(mg·L-1 ), C = pH Value, D = Light intensity/(mW·cm-2 ), R1 = Re-

move efficiency at 30 min interval/% , R2 = Rate constant k1 /10
-2min-1 .

的藻种(藻密度为 5 ×105个·mL-1)进行毒性实验，根据
设计的试验浓度暴露，利用 TD400 测量藻液的荧光
值，记录实验结果，统计 48 h和 96 h生长抑制率。
1． 3 数据统计与分析
三氯生光化学降解中心复合实验数据用 De-

sign-Expert Version 8.0进行数据处理; 受试生物毒性
试验数据应用 SPSS13.0软件进行显著性分析。

2 结果与讨论( Ｒesults and discussion)
光解实验前将 10 μmol·L-1，30 μmol·L-1三氯生

溶液分别置于暗箱和实验台，室温搅拌 48 h，检测结
果表明降解率均小于 1%，表明溶液稳定。
2． 1 三氯生光降解试验
中心复合实验的因素设置与水平如表 1所示。
实验研究三氯生在不同初始浓度、腐殖酸含量、初

始 pH值、光强等因素下，光降解 30 min降解效率和光
降解速率变化规律及各因素之间的相互影响。表面响
应显著性分析及二次方程式系数 βx的评估如表 2。
根据中心复合实验设计，可用二次多项式模型

(式 2)来描述变量与响应之间的关系。当三氯生光
降解 30 min降解效率(R1)和反应速率常数(R2)用 Y
表示，Y与 4个变量(x1 ~ x4)之间的关系可以用一个
完整的二次方程式去拟合[23]，表示如下:

Y = β0 + β1x1 + β2 x2 + β3 x3 + β4 x4 + β12 x1 x2 + β13

x1x3 + β14x1x4 + β23 x2 x3 + β24 x2 x4 + β34 x3 x4 + β11 x
2
1 +

β22x
2
2 + β33x

2
3 + β44x

2
4 (2)

所有变量的数据处理过程中都以编码的形式

采用软件 Design Expert 分析，拟合得到 βx 值，见表
2。从表 2中 P值可以分析三氯生溶液体系光降解
模型中，A、B、C、D 以及 B和 C，B和 B相互作用是
三氯生光降解 30 min降解效率的显著影响因素，A、
B、C、D以及 C和 C相互作用是三氯生光降解反应
速率常数的显著影响因素，式 2可以简化成:
YR1 =β0 +β1x1 +β2x2 +β3x3 +β4x4 +β23x2x3 +β22x

2
2 (3)

YR2 = β0 + β1x1 + β2x2 + β3x3 + β4x4 + β33x
2
3 (4)

YR1和 YR2分别指三氯生光降解 30 min 降解效
率和反应速率常数。将表 2 中 βi和 βij值代入式 3，4
拟出三氯生光化学降解模型方程。

(A)光降解 30 min降解效率模型
YR =97.65-1.52 A-2.29 B + 2.4 C + 1.68 D + 1.16
BC-0.7 B2 (5)

(B)反应速率常数模型
YK1 = 0. 101-0. 014A-0. 021B + 0. 022C + 0. 012D-
0.005C2 (6)
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根据对 βx 值的统计分析评估各个因素对光化
学降解的影响以及各个因素之间的相互影响。所
调查的 4 个因素都是三氯生光降解的显著影响因
素。β1和 β2均为负值，表明三氯生初始浓度和腐殖

酸含量抑制了三氯生光降解。β3和 β4均为正值，表

明初始 pH值和光强表现为促进三氯生光降解。根
据其 β对应的 P值可以看出来三氯生初始浓度对光
降解的影响最大，腐殖酸含量其次。β12、β13、β14、
β23、β24、β34表示所研究的因素两两之间的影响，从 P
值分析，三氯生初始浓度，腐殖酸含量，初始 pH值
和光强之间的影响比较弱，无显著性差异。
实验结果表明三氯生初始浓度(A)和腐殖酸含

量(B)对三氯生溶液光化学降解的反应速率有抑制
作用，而初始 pH值(C)和光强(D)对三氯生溶液光降
解的反应速率是促进作用。在 λ = 290 ~ 370 nm 范
围内, 腐殖酸具有较强的光吸收，所以光掩蔽效应
抑制三氯生的光解。此外，腐殖酸还可以捕获或猝
灭 ROS (如·OH和1O2)

[23-24]，在一定程度上抑制了三

氯生的自敏化光解。Tixier 等[25]指出水体中溶解性

有机质(DOM)直接或间接地影响着三氯生光降解和
迁移。pH影响光降解主要表现在三氯生本身的化
学性质上，pH影响三氯生在水溶液中的存在形式。
Lindstrom等[15]指出三氯生以酚羟基形式存在的时

候处于稳定状态，当酚羟基中 H+发生电离，三氯生

变的光不稳定，容易发生降解。而影响三氯生电离
的原因就是溶液 pH的改变。当三氯生分子的初始

浓度增加，其每个三氯生分子能获得有效反应的光

子的概率降低，从而导致是的反应的减慢，反应速率

和降解效率相应的也会抑制。当反应的光强增加时，
每个三氯生分子能获得有效反应的光子的概率也增

加，所以反应速率和降解效率相应的增加; 三氯生初

始浓度增加或者光强降低都导致单个三氯生分子获

得有效光子概率的降低，从而使光降解反应变缓。
选取对三氯生光降解影响最显著的两个因素对

光降解速率影响做三维图分析(图 1)，可以看出随着
初始 pH的增加，一定时间内三氯生光降解速率呈现
增加的趋势，而腐殖酸含量则表现出抑制作用，随着

腐殖酸加入量的增多，三氯生光降解速率逐渐下降。

图 1 pH值、腐殖酸含量对三氯生光降解速率常数影响
Fig. 1 Two-dimension contour and response surface plots of
rate constant k1 for TCS (pH value, humic acid concentration)

图 2 三氯生光降解不同时间段样品对明亮发光细菌毒性影响( ［TCS］=30 μmol·L-1，WL =0． 32 mW·cm-2，Initial pH =7)

注: 图 2B中带* 标示的为根据三氯生光降解不同时间所取样品中三氯生母体化合物含量配制的只含三氯生等量浓度而没有

三氯生光降解过程中生成的产物的暴露液。

Fig. 2 Toxic test of TCS parent and photolysis products chemical to luminous bacteria (Photobacterium phosphoreum)

([TCS] =30 μmol·L-1 , WL =0.32 mW·cm-2 , Initial pH =7)
Note: Marker * in figure 2B means TCS solution without any photolysis byproducts, which was made up based on the TCS parent content in the

sample through different photolysis times.
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通过软件(Design Expert)模拟出三氯生在水体
中最佳降解去除效率时 4 种调查因素水平: 当三氯
生初始浓度(10 μmol·L-1 )和腐殖酸浓度(0 mg·L-1 )最
低，初始 pH值(11)和光强(0.44 mW·cm-2 )最高时三氯
生光降解有着最高效的降解效率和最大反应速率。
2． 2 三氯生毒性试验
三氯生对明亮发光杆菌 EC50 (15 min) = 0.055

mg·L-1，95%可置信区间在 0.048 ~ 0.061 mg·L-1 .在
初始浓度为 30 μmol·L-1 (约 9 mg·L-1 )，pH = 7，光强
为 0.32 mW·cm-2的条件下进行光降解，将三氯生光

降解不同时间段产生的溶液按照一定比例用纯水

稀释进行发光细菌毒性试验。
图 2为不同条件下三氯生光降解不同时间段所

取样品对明亮发光细菌毒性影响。图 2(A)显示三
氯生光降解不同时间的样品，不同稀释比例，对发

光细菌的抑制率都有先升高再降低的趋势。说明
三氯生光降解过程中产生了对发光细菌毒性风险

较高的产物，随着三氯生溶液的进一步光降解，对

发光细菌的抑制率逐渐降低，当三氯生溶液光降解

30 min后，对发光细菌毒性基本消失。图 2(B)，三氯
生光降解不同时间的样品 1:60 比例稀释时，所调查
的各个时间段三氯生光降解混合物对发光细菌抑

制率均低于相同浓度三氯生暴露液，而 1:30 比例稀
释时，所调查的各个时间段三氯生光降解混合物对

发光细菌抑制率均高于相同浓度三氯生暴露液。
由于三氯生光降解过程中间产物比较多，不同降

解时间段主要中间产物及母体化合物变化较大，

在溶液中存在形式等导致生物有效性不同，从而

导致对发光细菌毒性表现不一致，总体上表现为

三氯生光降解过程中可能产生对发光细菌毒性风

险较高的产物。
三氯生对羊角月牙藻 96 h急性毒性 EC50 (96 h)

=0.092 mg·L-1，95%可置信区间在 0.085 ~ 0.11 mg·
L-1。三氯生母体溶液及三氯生不同降解时间的样
品溶液对羊角月牙藻暴露毒性与发光杆菌暴露毒

性相似。实验结果如图 3。
三氯生光降解不同时间的样品溶液随着稀释

倍数的增加毒性降低。所取三氯生光降解样品对
羊角月牙藻生长抑制随着光降解时间增加有先降

低再升高后降低的趋势，三氯生光降解过程中可能

产生了对羊角月牙藻生长抑制毒性的中间产物，但

随着三氯生进一步光降解，对羊角月牙藻的生长抑

制逐渐降低甚至消失。由图 3可知三氯生光降解在
20 ~ 30 min内是一个显著的脱毒过程，40 min 的样
品对96 h羊角月牙藻生长抑制率不显著性，认为经
过光降解 40 min的三氯生溶液对羊角月牙藻无毒，
实验结果与发光细菌一致。
三氯生及其光降解不同时间段样品分别按照 1:

60稀释后对羊角月牙藻 48 h 和 96 h 急性毒性评
估。为进一步研究三氯生光降解不同时间的样品
对羊角月牙藻毒性变化，如图 4(B)根据三氯生光降
解样品中三氯生母体化合物含量做了一个对比实

验。不同时间光降解样品暴露液与含有相同三氯
生浓度暴露液对比，其对羊角月牙藻抑制率均为光

降解不同时间样品暴露液低于只含三氯生母体化

合物的暴露液，与发光细菌 1:30，1:60 比例稀释的暴
露液实验结果一致，但 2 种生物毒性实验结果都表
明，三氯生光降解不同时间暴露液均出现毒性先升

图 3 三氯生光降解不同时间样品对羊角月牙藻毒性( ［TCS］=30 μmol·L-1，WL =0． 32 mW·cm-2 ; ( A) 48 h，( B) 96 h)

Fig. 3 Toxic test of TCS parent and photolysis products chemical to S. capricornutum ([TCS] =30 μmol·L-1 ,

WL =0.32 mW·cm-2 ; (A) 48 h; (B) 96 h)
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图 4 三氯生光降解不同时间所取样品按照 1: 60稀释后对羊角月牙藻毒性影响( ［TCS］=30 μmol·L-1，WL =0． 32 mW·cm-2 )

注: 图 4(B)坐标轴带* 标示根据三氯生不同光化学降解时间所取样品中三氯生母化合物含量配制的只含等量的三氯生母体

化合物而不含三氯生光降解中间产物的暴露液。

Fig. 4 Toxic test of TCS parent and photolysis products chemical to S. capricornutum ([TCS] =30 μmol·L-1 , WL =0.32 mW·cm-2 )
Note: Marker * in figure 4B means TCS solution without any photolysis byproducts, which was made up based on the TCS

parent content in the sample through different photolysis times.

高后降低，最后消失的趋势。
研究结果表明三氯生对光合细菌、羊角月牙藻

具有较高毒性，与文献资料报道三氯生对水生生物

有剧毒结论相一致。Orvos 等[26]研究了三氯生对藻

类的急性毒性实验，其研究结果表明栅藻 EC50(96 h)
=1.4 μg·L-1。Barcelo 等[27]研究三氯生对发光细菌

(Vibrto fischeri)急性毒性实验时，EC50 (15 min) = 150

μg·L-1。本研究的结果明亮发光杆菌 EC50 (15 min)
=55 μg·L-1，羊角月牙藻 EC50 (96 h) = 92 μg·L-1，结

果与其他文献有一定差异。三氯生杀菌作用机理
是通过作用于细菌脂肪酸合酶系统中的烯酰基载

体蛋白还原酶，抑制脂肪酸的合成，从而达到抗菌

的目的。因此，大部分单细胞生物和水生生物均成
为其靶生物，所以三氯生对水生生物表现了较高的

急性毒性。本研究所用两种毒评估生物，对三氯生
母体化合物敏感性(急性毒性)为明亮发光杆菌 ＞羊
角月牙藻，与国内外多数研究者数据相一致[26-27]。
光降解过程毒性评估方面，则羊角月牙藻表现的最

为敏感。研究中分别作了样品母液按照 1:60，1:30
两组实验，当稀释倍数为 30 倍时，所有样品对羊角
月牙藻均有较高的毒性，降解过程中毒性变化有降

低的趋势。当稀释倍数高于 60倍时，降解前 20 min
种的样品均存在比较高的毒性，随着降解时间的延

长，样品毒性急剧降低，当样品降解 30 min 后抑制
率不明显。
三氯生光降解遵循准一级反应动力学。光降

解效率和准一级动力学速率受到，初始反应浓度、

腐殖酸含量，pH和光强等多种因素影响。三氯生光
降解过程中产生了对受试生物有较高抑制作用的

中间产物，随着光降解时间的延长，光降解中间产

物的毒性逐渐降低，在光降解 30 min 后无显著毒
性。羊角月牙藻对于 TCS暴露具有较好的指示性。

通讯作者简介:聂湘平(1966-)，男，博士，教授，主要从事生态
毒理学研究。
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