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摘要 溶解性有机质(dissolved organic matter, DOM)在天然水环境中广泛存在, 对水中有机微污染物(organic micro-
pollutants, OMPs)的光降解有重要的影响. DOM一方面吸收太阳光生成光生活性中间体(photochemically produced
reactive intermediates, PPRIs), 对OMPs的降解产生促进作用, 另一方面通过光屏蔽作用和淬灭效应抑制OMPs的光

降解. DOM对OMPs光降解的影响与DOM的来源和OMPs的结构密切相关. 本文从DOM光致生成PPRIs机理、不同

来源DOM对OMPs光降解的影响机制, 以及自然水体中OMPs光降解动力学预测模型三方面, 总结评述了目前的研

究进展. 重点讨论了淡水、海水DOM对OMPs光降解影响存在差异的内在原因, 并提出了对本领域重点发展方向

的见解.
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人类生产生活中大量使用的有机合成化学品, 会

不可避免地进入到天然水体, 成为有机微污染物(organ-
ic micropollutants, OMPs)[1,2]. 这些OMPs可对水生生态

系统和人体健康造成直接或潜在的危害[3,4]. 充分认识

OMPs在水环境中的行为及归趋, 是对其进行生态风险

评价的前提. 环境光化学转化是OMPs在天然水体中的

一个重要去除途径[5~8]. OMPs在天然水中的光转化途

径不仅与自身结构有关[9], 同时受水中广泛存在的溶解

性有机质(dissolved organic matter, DOM)影响[10,11].
DOM可以直接吸收波长范围290~500 nm的太阳

光[12], 光致产生多种光生活性中间体(photochemically
produced reactive intermediates, PPRIs), 引发OMPs的
间接光降解[13]. 此外, DOM还可通过光屏蔽作用和淬

灭效应阻碍OMPs的光降解. DOM对OMPs光降解的影

响与它的来源密切相关. 由于海水DOM难获取[14,15], 前
人研究多以淡水DOM为例, 根据来源分为内源(auto-
chtnonous)和外源(allochthonous)DOM. 研究工作主要

围绕两方面: (1) DOM光致生成不同的(PPRIs)的机理

探究; (2) 不同来源DOM对各类OMPs光降解动力学及

反应路径的影响. 2018年, Wang等人[16]通过电渗析耦

合反渗透的方法提取了近岸海水DOM, 研究发现海水

DOM与淡水DOM的组成及光化学性质迥异. 近岸海水

作为环境中OMPs的一个重要的“汇”[5], 讨论海水DOM
对OMPs光降解的影响机理, 不仅可为全面认识OMPs
的水环境光降解机理奠定基础, 同时可为评价不同水

体中OMPs的环境容量、环境光化学持久性提供理论
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依据.
本文总结前人在DOM光致生成PPRIs机理方面的

研究进展; 分析不同来源DOM对OMPs光降解影响的

差异, 重点讨论导致海水DOM与淡水DOM对OMPs光
降解影响产生差异的内在原因; 最后介绍用于预测

OMPs在天然水中光降解动力学参数的预测模型.

1 DOM光致生成PPRIs的过程机理

DOM对OMPs光降解的促进作用指的是, DOM吸

光后生成一系列PPRIs, 引发OMPs间接光降解; 此外,
DOM也会通过竞争光吸收、淬灭PPRIs和抑制激发

三线态DOM(3DOM*)与OMPs的反应过程对OMPs的
降解展现抑制作用. DOM吸光后会首先生成激发单线

态DOM(1DOM*), 1DOM*的反应性强, 但是寿命短(ps
或ns)、且稳态浓度低, 因此很难直接与环境水体中的

OMPs发生反应[17]. 然而, 1DOM*是许多其他重要的

PPRIs的前躯体 , 包括水合电子(eaq)、羟基自由基

(HO•)、超氧阴离子自由基(O2
•−)、过氧化氢(H2O2)、

3DOM*和电荷分离态DOM(DOM+•/DOM−•)等. PPRIs
的生成过程如图1所示. 值得注意的是, DOM光致生成

HO•的路径还未被完全揭示.

1.1 水合电子(eaq)

DOM中的芳香基团, 如酚及其衍生物(芳香羧酸[19]

和芳香氨基酸[20])等, 吸收光后跃迁至激发单线态, 易

发射出水合电子eaq(R1). 由于eaq的量子产率(Φe)低, 在

300~400 nm光照下, Φe=10
−4~10−5[21,22], 且多产生于

DOM的内部微环境中, 绝大多数eaq与微环境中的正离

子快速结合 , 因此难以扩散至溶液中与OMPs发生

反应[23].

eDOM* DOM + (R1)1 +
aq

•

目前的研究发现, 某些疏水性强的OMPs, 其辛醇-

水分配系数(KOW)较高, 易与DOM发生键合, eaq对其降

解可能起到重要作用. 例如, Burns等人[24,25]发现eaq对

KOW为106.29的灭蚁灵(mirex)的降解起了重要作用. 另

外, eaq易与分子中电负性大的原子反应, 如与ClCH2

CH2OH反应生成氯离子(Cl−)和烷基自由基[23]:

e + ClCH CH OH Cl + CH CH OH (R2)aq 2 2
•

2 2

此外, 有研究认为eaq参与生成O2
•−, 且生成的

O2
•−会进一步通过歧化反应生成H2O2

[26], 但是也有研

究认为, eaq对H2O2产生的贡献很小, 原因是eaq在DOM

内部微环境产生, 扩散到外部溶液环境的量较少[23].

1.2 超氧阴离子自由基(O2
•−)和过氧化氢(H2O2)

O2
•−是一种弱的氧化剂 (E °

NHE (O2
•− /H 2O2 )=

+0.91 V), 是H2O2的主要前驱活性物种, 可通过催化/非
催化的歧化反应被还原成H2O2

[27], 因此明确O2
•−的来

源, 便可知H2O2的来源. 值得指出的是, 并非所有的

O2
•−均会转化成H2O2, 近期研究发现约75%的O2

•−淬灭

过程不生成H2O2, 主要与光致生成的DOM+•(主要为苯

氧基自由基)反应失活[28]. O2
•−同时也是一种温和的还

原剂 , 反应中可被氧化生成O2. 在光照的海水中 ,
O2

•−稳态浓度为10−9~10−11 mol/L[29~31], 对水中溶解态

金属的氧化还原形态转变影响显著[32,33].
前人关于DOM光致生成O2

−的过程, 提出了以下6
种可能的反应机理[34]:

e + O O (R3)aq 2 2
•

O + DOM DOM +O (R4)1
2

+•
2

•

DOM * / DOM * +O DOM +O (R5)1 3
2

+•
2

•

hvDOM + DOM /DOM +O
O +DOM (R6)

+• •
2

2
• +•

DOM* DOM /DOM +O O +DOM (R7)1 +• •
2 2

• +•

DOM* DOM /DOM +O O +DOM (R8)3 +• •
2 2

• +•

+O2

fΔ

1−fΔ

1DOM* 3DOM*

DOMHO‧ eaq
−

hv

DOM+·/−· O2
·−

+O2

?

歧化 H2O2 HO‧

HO‧-like

1O2

O2

kd
Δ

kd
T

IET

ISC

图 1 DOM的光激发和光致生成活性中间体的过程 [13,17,18]. f∆:
3DOM*与O2反应生成1O2比例; kd

T: 与O2无关的3DOM*失活速率常

数; kd
∆: 1O2失活生成O2的速率常数; ISC: 系间窜越; IET: 分子内电

子转移; HO•-like: 类HO•; 其中HO•的路径尚未被完全揭示, 用“?”
表示
Figure 1 Photoexcitation of DOM and photoproduction of reactive
intermediates[13,17,18]. f∆: formation ratio for 1O2 produced from O2 and3DOM*; kd

T: quenching rate constant for 3CDOM* independent of O2;
kd

∆: quenching rate constant for 1O2 to form O2; ISC: intersystem
crossing; IET: intramolecular electron transfer; the label “?” represents
unknown pathways for producing HO•
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R(3): DOM光致产生的eaq被溶解氧(O2)捕获, 产生

O2
•−[23].因eaq多存在于DOM内部微环境,很难扩散到外

部溶液中, 因此eaq可能不是O2
•−的主要前驱体.

R(4): DOM中的给电子结构将电子传递至1O2生成

O2
•−[35]. 研究表明, 该反应对于O2

•−产生的贡献只占很

小的比例[35], 不是O2
•−的主要生成路径.

R(5): 1DOM*或3DOM*直接转移电子给O2产生

O2
•−[34]. O2的氧化还原电势较低, E°NHE(O2/O2

•−)=
−0 . 1 8 V [ 3 6 ] , 是地表水中占主导地位的氧化剂 .
1DOM*、3DOM*具有还原剂的特性[17], 因此单电子转

移还原O2生成O2
•−, 在理论上是可行的. 然而, 1DOM*

的寿命很短(ps或ns), 几乎不可能完成该过程.
关于3DOM*是否是O2

•−的前驱体, 目前的研究结

果存在争议. Garg等人[37]提出激发三线态蒽醌二磺酸

钠(一种DOM小分子类似物)首先与水形成醌-水激发

复合体 , 进一步烯醇化后与O2反应生成O2
•− , 说

明3DOM*可能与O2
•−的生成有关. Blough课题组[34]使

用Cl−、Br−淬灭3DOM*, 却发现促进了O2
•−歧化产物

H2O2的产生速率; 加入山梨酸淬灭3DOM*, 降低了25%
的H2O2产生速率, 所观测到O2

•−的前驱体的寿命(20 μs)
远低于加入淬灭剂时3DOM*的理论寿命(56 ns), 表

明3DOM*对O2
•−生成的贡献较低, 并非主要前驱体. 该

结论得到了后人的认同[28], 同时也排除了R(8)是O2
•−主

要生成路径的可能性.
R(6): DOM吸光后, 不经过形成激发单线态过程,

直接发生电荷分离生成DOM+•/DOM−•, 进一步还原O2

生成O2
•−[34]. Zhang等人[34]使用NaBH4还原DOM中的芳

香酮类发色团, 使其在紫外和可见光波段的光吸收能

力降低. 若根据R(6), DOM光吸收下降, 则DOM+•/
DOM−•产率下降, O2

•−的产率也应随之下降. 然而,
Zhang等人[34]却发现H2O2的量子产率不降反增. 因

O2
•−是H2O2的主要前驱体之一, 该结果表明降低DOM

吸光后, O2
•−并未下降, 因此R(6)并不是O2

•−的主要生

成路径.
R(7): 与R(6)不同的是 , DOM+•/DOM− •主要

由1DOM*中富电子的电子供体(如激发单线态羟基/烷
氧基苯)和缺电子的电子受体(如芳香酮、醌)之间发

生部分或全部的电子转移生成, 随后与O2反应, 生成

O2
•−[34]. 该反应是目前认为唯一可能的O2

•−生成路径,
已被多项研究证明 [28 ,34 ] . Zhang等人 [38 ]研究发现 ,
DOM中酚类组分含量与O2

•−的稳态浓度呈较好的线

性关系(R2=0.94), 由于激发态酚类是DOM+•/DOM−•的

前驱体, 该结果表明R(7)生成DOM+•/DOM−•是最有可

能的O2
•−生成路径.

1.3 激发三线态DOM (3DOM*)和单线态氧(1O2)

约有 4% ~ 8%的 1 D OM *会通过系间窜越形

成 3DOM*[3 9 ] , 这部分 1DOM*主要是系间窜越形

成3DOM*量子产率较高的芳香羰基化合物和醌类化合

物[40], 其中芳香酮的系间窜越量子产率接近100%[41],
生成过程如图1所示. 与1DOM*相比, 3DOM*的反应性

相对较弱, 但是寿命长(1~100 μs), 因此3DOM*在地

表水中的稳态浓度较1DOM*高 , 达到10−14~10−12

mol/L[17], 使其成为一种参与OMPs水环境光降解的重

要PPRI.
3DOM*与基态O2发生能量转移生成的一种重要的

活性氧物种: 1O2. 该反应是经典的光化学能量转移反

应, 产率(f∆)与DOM的自身性质有关, 为30%~50%[13].
1977年, Zepp团队[42]首次在环境水体中发现1O2的存

在. 在光照自然水体中, 1O2的稳态浓度约为10−14~10−12

mol/L[17]. 如图2所示, 基态O2被激发后会生成两种类型

的1O2(
1∆g和

1∑g). 由于处于1∑g态的1O2能量过高, 很快

转化成稳定的1∆g态, 因此光照自然水体中, 对OMPs光
降解起主要作用的是1∆g态的1O2, 后续主要讨论1∆g态

的1O2.

1.4 羟基自由基(HO•)

HO•的反应性非常强 , 高反应性导致水体中的

HO•可被多种物质消耗, 如基态DOM、无机盐离子

O2

1O2(1Δg)

1O2(1Σg)
156.9 kJ/mol

94.1 kJ/mol

0 kJ/mol

辐射
失活

非辐射
失活

迅速
失活

最高占据轨道
电子结构

图 2 1O2的生成过程[43]

Figure 2 Production of excited-singlet state oxygen (1O2)
[43]
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(HCO3
−/CO3

2−
、Cl−、Br−等)及OMPs等[44]. HO•与一些

OMP s反应的二级速率常数甚至接近扩散速率

(1010 L/(mol s))[18]. 因此, 在地表水环境中DOM光致产

生HO•的稳态浓度不高,约10−18~10−16 L/(mol s)[18],对一

些OMPs的降解也并不起主要作用[18,45].除DOM外, HO•

在地表水中还可以通过光/Fenton反应[46,47]和NO3
−
、

NO2
−的光解[48]产生.
DOM光致生成HO•的机理一直存在争议. 究竟

是3DOM*还是其他的PPRIs转化生成了HO•, 还未完全

被阐释清楚. 目前发现, DOM光致产生两类HO•, 一类

即是HO•本身(HO•-free), 后续以HO•表示; 另一类是能

量稍低的类羟基化产物(HO•-like), HO•-like与OMPs反
应的二级反应速率常数仅比HO•低约1个数量级[49,50],
对OMPs的降解也起到了重要作用.

DOM光致生成HO•存在两种可能的路径, 即H2O2

参与或不参与的路径. Vaughan和Blough[51]发现光照的

DOM溶液中, H2O2对HO•的产生贡献约50%; Page等
人[52]发现H2O2对HO•生成的贡献比例与DOM的来源有

关, 通过选择性淬灭HO•而不淬灭HO•-like, 发现DOM
既可以光致生成HO•又可以生成HO•-like.

对于H2O2不参与的HO•产生途径, 目前还未完全阐

释清楚. McKay和Rosario-Ortiz[53]曾提出3DOM*等相关

的PPRIs(如1DOM*、DOM+•/DOM−•)可以和水发生氢

夺取反应,生成HO•.然而,后续的研究否定了3DOM*是
HO•前驱体的结论. 例如, Berg等人[54]使用超高分辨的

傅里叶转换离子回旋共振质谱(FT-ICR-MS)研究发现,
HO•的前驱体物质分子式与3DOM*前驱体物质组成具

有不一致性. Glover和Rosario-Ortiz[55]发现加入卤素离

子后, HO•的量子产率与1DOM*的荧光强度均降低,
而3DOM*和1O2的稳态浓度升高, 表明1DOM*可能参与

HO•的产生, 3DOM*不是HO•前驱体. McKay等人[56]通

过比较DOM的光谱信息, 发现1O2与
3DOM*的量子产

率呈正相关, 而HO•的量子产率却与二者无相关关系,
证明HO•不是通过 3DOM*产生的 . 后续的研究证

明3DOM*与HO•-like的生成有关, 3DOM*中的激发三

线态醌类与水形成醌-水激发复合体, 进而生成HO•-
like[37,49,50,53].

Sun等人[57]发现取代酚尤其是含羧基的取代酚直

接光解可产生HO•, 并提出两条可能的路径: (1) 羧酸取

代酚类的激发单线态光致电离出一个水合电子和带正

电的酚自由基, 带正电的酚自由基去质子化生成酚氧

自由基, 最后与水反应脱HO•; (2) 水迅速亲核加成到

带正电的酚自由基上产生二羟基环己二烯基自由基,
而后脱HO•.

虽然酚类尤其是含羧酸的酚类目前被认定为是

DOM光致产生HO•的一个重要来源, 但研究表明DOM
光致生成HO•的量子产率和DOM给电子能力(electron-
donating capacity, EDC)并未表现出良好的线性关系[56].
EDC主要由DOM中酚类抗氧化剂贡献[28], 因此该结果

似乎表明酚类物质与HO•生成无显著关系. 然而, 这可

能是由于实验数据集过小, 也可能是不同种类的酚对

DOM光致生成HO•的贡献存在差异[57]. 因此, 对于

DOM光致生成HO•的途径, 未来还需要进一步研究[58].

2 不同来源DOM对OMPs光降解的影响
机理

通过分析提取自淡水DOM的主要成分发现, DOM
可以按照生成来源区分为外源和内源两种类型[59]. 外

源DOM又称陆源(terrestrial)DOM, 由陆地高等植物残

体中的木质素和单宁酸等物质经过一系列生物地球化

学过程降解生成[13,60,61]; 内源DOM又称微生物源(mi-
crobial)DOM, 主要由水中细菌、浮游植物的细胞排泄

物以及微生物质的周转形成. 陆源和微生物源DOM的

组成不同, 导致其光化学活性有差别.
通常 , 陆源DOM比微生物源DOM的分子量更

大[62~64], 含有更多的发色团结构[60,65], 且N、S等杂原

子的含量低. Kellerman等人[66]通过傅里叶转换离子回

旋共振质谱(FT-ICR-MS)分析了37种陆源、微生物源

DOM的分子结构, 发现陆源DOM通常含有较多稠环芳

香化学组分, 而微生物源DOM通常含有较多脂肪族化

合物和类多肽类化合物. 因此, 在同等有机碳浓度下,
陆源DOM的光吸收能力一般强于微生物源DOM.
Zhang等人[38]采用福林酚试剂方法, 测定了淡水陆源、

微生物源DOM的酚类含量, 发现陆源DOM的酚类含量

要高于微生物源DOM. DOM中的酚类结构是O2
•−的前

驱物质, 同时酚类在DOM光降解OMPs中也会起到抗

氧化剂的作用. 因此, 在同等有机碳浓度下, 陆源DOM
光致生成O2

•−的稳态浓度更高 [ 3 8 ] , 抗氧化的作用

更强[67].
关于DOM结构组成, 研究人员根据核磁共振波谱

(NMR)、FT-ICR-MS等结构表征数据, 提出了可以代

表DOM化学特征的小分子结构模型. 例如, Niederer和
Goss[68]基于风化褐煤(leonardite)腐殖酸的元素分

析、
13C-NMR和酸性官能团表征数据, 提出了简化的
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风化褐煤腐殖酸结构模型(图3(a)). Baluha等人[69]使用

FT-ICR-MS测定萨瓦尼河富里酸(SRFA)和美国特拉华

湾提取的DOM组分, 发现两个DOM样品中均含一种芳

香酮/醛结构的发色团, 其H/C和O/C比例、等效双键量

数量和分子量与前人提出的富羧基的脂肪族类和木质

素衍生物类物质相似(图3(b), (c)), 因此推断真实DOM
中含有这两类物质. 尽管在DOM的组成和来源分析研

究中, 使用了许多先进的仪器分析方法, 但是真实

DOM化学组成的复杂性, 使得其确切的化学结构式难

以得出[39]. 目前尚无S-DOM化学结构模型的相关报道.
DOM的光化学反应性除受来源影响外, 还受其在

水中经历的环境过程和外源输入等因素的影响. 例如,
太阳光的漂白作用[70]

、污水排放和水产养殖输入[71]

等, 均会改变DOM的化学组成[72], 从而影响其光化学

性质 . 前人的光降解实验研究中 , 大多针对淡水

DOM[5,38,73], 主要采用直接购自于国际腐殖酸协会

(IHSS)的淡水DOM. 使用海水DOM(S-DOM)进行

OMPs光降解实验研究的报道相对较少. 近岸海域广泛

的养殖活动 [74 ] , 可能使S-DOM的性质不同于淡水

DOM.
根据DOM引发OMPs光降解的机理, 主要分以下3

方面讨论: (1) 不同来源DOM生成PPRIs的稳态浓度和

量子产率差异; (2) 不同来源DOM生成3DOM*与OMPs
的反应性差异; (3) 不同来源DOM对OMPs光降解的抑

制作用差异.

2.1 不同来源DOM生成PPRIs的稳态浓度和量子
产率差异

DOM光致生成的PPRIs, 如3DOM*、H2O2、
1O2、

HO•等, 参与OMPs的光降解. 陆源和微生物源DOM光

致生成PPRIs稳态浓度的差异, 可能导致对OMPs光降

解的影响不同. 3DOM*作为引发OMPs间接光降解的主

要PPRIs, 其影响机理将在2.2节中详细论述. 此外,
1O2、HO•是对OMPs间接光降解贡献较大的PPRIs.

HO•具有强氧化性, 可以氧化几乎一切OMPs. 然

而, 天然水中HO•的淬灭剂较多, 导致其稳态浓度较低.
1O2是一种具有选择性的亲电试剂, 易与含富电子官能

团的物质反应[13,43], 包括烯烃、硫化物、富电子的酚

类(尤其是更富电子的酚盐)[75]、呋喃[76]
、吲哚、咪唑

类和一些氨基酸[77,78]. 此外, 由于DOM内部微环境

中1O2的稳态浓度远高于外部溶液环境[79], 因此易与疏

水性强(与DOM键合作用强)的物质反应. 目前研究发

现的与DOM光致产生1O2间接光降解相关的物质[43]如

图4所示.
研究发现 , 微生物源DOM光致生成 P PR I s

(3DOM*、1O2和HO•)的量子产率(ΦPPRIs)
[38,65,80~85]高于

陆源DOM. 一般地, 在同等光吸收速率下, 高ΦPPRIs意味

着高稳态浓度. Zhou等人[73]在同等光源条件下, 测定了

两类微生物源DOM(污水DOM、小马河富里酸

(PLFA))和购自于IHSS的陆源DOM 的3DOM*稳态浓

度, 发现微生物源3DOM*不仅ΦPPRIs高于陆源, 稳态浓

度也要高于陆源. 然而, 由于DOM组成复杂, 不同来源

DOM光吸收能力相差较大, 研究表明微生物源DOM的

光吸收能力通常低于陆源DOM[73], 因此DOM的ΦPPRIs

高未必稳态浓度高, 尚需实验证明. Wang等人[65]发现

淡水陆源萨瓦尼河天然有机质(SRNOM)的ΦPPRIs低于

S-DOM, 而3DOM*、1O2和HO•的稳态浓度则高于S-
DOM.

根据产生方式, S-DOM以微生物源为主导[65]. 对于

微生物源占比高的S-DOM, 其ΦPPRIs也比淡水陆源

DOM高[65], 而PPRIs的稳态浓度却比淡水陆源DOM低,
这主要由于S-DOM经历了长时间的光漂白作用, 导致
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图 3 根据仪器表征结果推断的不同来源DOM的结构模型[68,69]. (a) 风化褐煤(leonardite)腐殖酸; (b) 富羧基的脂肪族分子; (c) 木质素衍生物
Figure 3 Molecular structural models proposed for DOM derived from different sources based on instrumental characterization[68,69]. (a) Leonardite
humic acid; (b) carboxylic rich alicylic molecule; (c) lignin derived structure

2020 年 9 月 第 65 卷 第 26 期

2790



可以产生PPRIs的发色团丢失. Chen等人[7]研究了S-
DOM和淡水外源SRNOM的光化学反应性, 也发现

SRNOM生成的PPRIs稳态浓度较S-DOM高, 且导致2-
(2-羟基-5-甲基苯基)苯并三唑在SRNOM中光降解比其

在S-DOM快.

2.2 不同来源DOM生成3DOM*与OMPs的反应性
差异

3DOM*与OMPs的反应具有选择性, 反应机理主要

分为两类, 即氧化还原(电子转移、电子耦合质子转移

或其他相关机理)和能量转移反应[17].
3DOM*作为氧化剂[86], 易与芳香胺和富电子的酚

类物质发生直接电子转移反应[17,87]. 此外, 一些含S元
素的物质也可与3DOM*发生直接氧化还原反应[88]. 目

前, 已被证明与3DOM*发生直接氧化还原反应的OMPs
包括: 取代芳香胺类[89~91]

、磺胺类药物[5,10]
、苯基脲类

除草剂 [92]
、阿特拉津/草净津 [93]

、氯乙酰胺类除草

剂[93]等; 富电子的取代酚[94]
、β-受体阻滞剂(高血压和

心脏病药物)[95]、17β-雌二醇[96]
、色氨酸[77]

、阿莫西

林[97]
、二苯甲酮类防晒剂[24]

、苯并三唑类紫外线稳定

剂[44]等(图5).
Li等人[98]以4-羧基苯甲酮(CBBP)模拟DOM, 通过

实验和密度泛函理论(DFT)计算方法, 发现激发三线态

CBBP(3CBBP*)与含有芳香胺基结构的磺胺哒嗪(sulfa-
diazine)易发生电子转移耦合质子转移的氧化还原反

应. 首先磺胺哒嗪的苯胺基N和磺酰胺基N上的电子转

移到3CBBP*的羰基氧上, 而后发生质子转移生成磺胺

哒嗪自由基. 通过激光闪光光解实验, 检测到了磺胺哒

嗪自由基, 证明了以上机理. Li等人[99]还通过研究

SRFA引发磺胺嘧啶(sulfapyridine)的间接光降解机理,
发现OMPs与3DOM*的反应活性与解离形态有关. 他们

发现磺胺嘧啶阴离子比中性形态与3DOM*的电子转移

反应性更强. Chen等人[100]发现在腐殖酸和富里酸溶液

中, 3DOM*是含有芳香胺基结构的美西律(mexile-
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tine)、心得安(propranolol)和苯海拉明(diphenhydra-
mine)光降解中最重要的PPRI, 并提出氨基N原子

和3DOM*之间发生的电子转移是主要的反应机理.
与3DOM*发生能量转移的物质, 通常具有共轭二

烯结构, 如山梨酸[101]
、山梨醇[102]和软骨藻酸(domic

acid)[101]等. 接受3DOM*的能量后, 该类物质一般发生

顺反异构反应. 目前发现的唯一不含共轭二烯结构且

与3DOM*发生能量转移反应的OMPs是百菌清(chlor-
othalonil)[103,104].

理论上, 能量转移发生的前提是: OMPs激发三线

态能量(ET)低于3DOM*的ET值. 由于DOM是混合物, 因
此3DOM*是多个激发三线态物质的混合激发态, ET值
跨越一个较宽的范围. Zepp等人[105]根据与3DOM*发生

能量转移的山梨醇、异戊二烯(ET=250 kJ/mol
[105])、山

梨酸(ET=217 kJ/mol
[106])和基态O2的激发能(O2的激发

态为单线态, 能量为94 kJ/mol[17]), 推测了3DOM*的ET
值 . 将E T≥250 kJ /mol的部分称为高能量 3DOM
(Hi-3DOM*), 94 kJ/mol≤ET≤250 kJ/mol的部分称作低

能量3DOM*(Low-3DOM*). 常见OMPs的ET值介于

180~320 kJ/mol, 与不同能量3DOM*的能量转移反应能

否发生, 取决于DOM的来源和OMPs的性质.
Hi-3DOM*因ET值高, 与OMPs发生能量转移反应

的能力较强. 同时根据3DOM*激发态还原电势(E°*NHE
(3DOM*/DOM−•))计算公式(式(1))[17]得知, Hi-3DOM*

可能具有高的氧化还原能力:

E
E E F

* ( DOM * /DOM )
= (DOM / DOM ) + / , (1)

° NHE
3 •

° NHE
•

T

其中, E°NHE (DOM/DOM−•)是基态DOM的还原电势, ET
是 D OM的 激 发 三 线 态 能 量 , F是 法 拉 第 常 数

(96.485 kJ/V).
E°NHE(DOM/DOM−•)高(如醌类)或ET高(如芳香酮

类)的物质, 具有较高的E°*NHE(
3DOM*/DOM−•). 因此,

具有高ET值的Hi-3DOM*, 同时也是良好的氧化剂, 对

自然水体中OMPs的光降解去除可能起到重要作用, 未

来的研究可以更多地关注. 常见OMPs中含共轭二烯结

构的物质相对较少, Hi-3DOM*更可能通过氧化还原机

理引发OMPs间接光降解.
3DOM*与OMPs的反应性与来源密切相关, 微生物

源3DOM*的反应性通常要强于陆源3DOM*[73,107]. 这主

要是由于不同来源DOM生成的高反应性Hi-3DOM*比
例不同[73]. Zhou等人[80]发现淡水微生物源DOM产生

的 3DOM*主要由芳香酮类物质所贡献 , 也就是

Hi - 3DOM*的前驱物质 ; 而淡水陆源DOM产生

的 3DOM*主要由醌类物质贡献 , 也就是E T低于

250 kJ/mol的Low-3DOM*的前驱物质. 他们还发现淡

水微生物源DOM产生的Hi-3DOM*占比可达65%, 而淡

水陆源DOM产生的Hi-3DOM*占比仅33%[73], 这也解释
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了微生物源3DOM*高反应性的原因.
2011年, Ryan等人[107]发现污水DOM(主要为微生

物源)对磺胺甲恶唑(sulfamethoxazole)和甲氧苄氨嘧啶

(trimethoprim)的光降解比湖水DOM(主要为陆源)更快.
通过除氧和异戊二烯淬灭实验, 证明3DOM*直接参与

两种物质的间接光降解, 推测可能污水DOM产生的

Hi-3DOM*更多, 因此反应性更高. 2016年, McNeill和
Canonica[17]在综述文章中也提出微生物源3DOM*相比

于陆源3DOM*有更高的反应性, 可能是由于微生物

源3DOM*具有高的E°*NHE (3DOM*/DOM−•)值, 即高的

氧化能力.
S-DOM所产生3DOM*(3S-DOM*)与OMPs的反应

性研究相对较少. Wang等人[65]发现二苯甲酮-1(BP-1)
与3S-DOM*反应性高于淡水陆源3DOM*. 他们进一步

研究了海水养殖活动对S-DOM光化学反应性的影响,
发现甲氧嘧啶(sulfamethoxydiazine)、磺胺间甲氧嘧啶

(sulfamonomethoxine)和磺胺甲氧哒嗪(sulfamethoxy-
pyridazine)在养殖区周边海水中的光解快于非养殖区

海水; 3S-DOM*是引发磺胺类抗生素间接光降解的主

要PPRIs, 二者二级反应速率常数达109 L/(mol s)[5].
Zhang等人[6]研究发现, S-DOM对新型溴代阻燃剂

(2,3,-二溴丙基)-(2,4,6-三溴苯基)醚(DPTE)光降解的促

进作用强于淡水DOM, 包括SRFA、萨瓦尼河腐殖酸

(SRHA)、PLFA和北欧水生富里酸(NAFA). 他们选取

SRFA作为淡水DOM代表, 在SRFA和S-DOM中开展自

由基淬灭实验, 证明了3DOM*及HO•对DPTE降解起主

要作用, 推测可能海水3S-DOM*的能级高或电子接收

能力强于淡水提取的SRFA导致其表观促进DPTE降解

作用更强. 然而DPTE既无芳香胺或酚类结构, 又无共

轭二烯结构, 3DOM*与其反应机理如何, 仍有待揭示.
对于3S-DOM*高的反应性是否与Hi-3DOM*含量有关,
我们近期的研究正在进行.

2.3 不同来源DOM对OMPs光降解的抑制作用差异

DOM对OMPs光降解的抑制作用可分为两种类型:
(1) DOM通过与OMPs竞争光吸收, 表现为光屏蔽作用

(light screening effect), 抑制OMPs的直接光解; (2) 基态

DOM通过淬灭PPRIs或OMPs活性中间体, 表现为淬灭

作用(quenching effect).
光屏蔽作用的强弱主要取决于光源波长范围内

DOM与OMPs紫外-可见吸收光谱的重叠程度. 重叠程

度越高, OMPs所接收到的光子数量越少, DOM的光屏

蔽作用越强. 孙国新等人[108]研究发现, DOM光致生成

的PPRIs对四溴双酚A (TBBPA)的光降解几乎无促进作

用, DOM对TBBPA光解的影响主要表现为对直接光解

的光屏蔽作用. 对于淡水DOM, 通常同等浓度下, 微生

物源DOM在太阳光波段的光吸收能力较陆源DOM弱,
因此对OMPs的光屏蔽作用也较弱. 由于S-DOM在产生

方式上也可以划分为微生物源[5], 且相比于通常的淡水

微生物源DOM经历更长时间的光漂白作用[65], 因此对

OMPs的光屏蔽作用通常也较弱.
DOM的淬灭作用主要与其组成中含有的富电子酚

类物质有关. DOM的酚类组分在OMPs的光降解过程

中扮演抗氧化剂的角色, 可与3DOM*直接发生单电子

转移氧化还原反应, 消耗3DOM*[109]. 该抑制作用在通

常的光照水体中不显著[110]. 最近的研究表明, 酚类抗

氧化剂对Hi-3DOM*的淬灭作用比Low-3DOM*更显

著[73], 这可能和Hi-3DOM*高的氧化还原电势有关.
抗氧化剂还可淬灭3DOM*与芳香胺等OMPs发生

氧化还原反应过程中产生的活性中间体[111]. 如图6所
示, 芳香胺与3DOM*反应失去电子, 生成带正电的活

性中间体-芳香胺自由基, DOM中富电子的酚类物质向

带正电的芳香胺自由基提供一个电子, 使其淬灭还原

回母体化合物, 抑制了活性中间体的后续降解.
由于不同OMPs与3DOM*反应生成的活性中间体

的氧化能力不同, 因此酚类抗氧化剂的抑制作用与

OMPs自身结构有关. Canonica和Laubscher[90]使用

CBBP模拟DOM, 测定3CBBP*与22种OMPs的表观反

应速率常数, 加入2.5 mg C/L的真实DOM, 考察DOM
中酚类抗氧化剂对OMPs与3CBBP*反应的抑制作用,

OH
+H+

O•

R

R

R

RR

NH2 NH2
•+

OMPs

3DOM*

R

RR

R

R

R

R

产物

活性中间体

酚类抗氧化剂

图 6 抗氧化剂对3DOM*与污染物氧化还原反应的淬灭作用
Figure 6 Quenching effect of antioxidants on redox reactions between
3DOM* and pollutants
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根据式(2)计算抑制因子(IF):

IF
k

k= , (2)CBBP,DOM

CBBP

式中, kCBBP,DOM代表真实DOM存在时, 3CBBP*与OMPs
反应时OMPs的表观降解速率常数; kCBBP代表无DOM
时, 3CBBP*与OMPs反应时OMPs的表观降解速率常

数; IF越小则抑制作用越强(图7).
由图7可看出, DOM中的酚类抗氧化剂抑制了绝大

多数OMPs的间接光降解, 对不同类OMPs的抑制作用

存在差异. 即使对于同一类物质, 抑制作用也不完全相

同, 如酚类对绝大数苯胺类OMPs产生不同程度的抑制

作用, 却对N-甲基苯胺产生了促进作用. 他们推测抑制

作用的不同主要取决于产生的活性中间体(图6)的氧化

能力差异, 然而活性中间体的转化十分快速, 目前尚无

确凿的实验证据.
淡水微生物源DOM的抗氧化剂含量低于陆源

DOM[ 1 1 1 ] , 因此对活性中间体的淬灭效应较弱 .
Bahnmüller等人[59]发现微生物源的PLFA对磺胺哒嗪光

降解的促进作用强于陆源SRFA, 提出可能是由于PLFA
中酚类抗氧化剂的抑制作用弱于SRFA. Wang等人[65]以

BP-1为例(主要发生3DOM*引发的间接光降解), 发现S-
DOM浓度升高促进BP-1光降解, 而高浓度陆源DOM浓

度升高则抑制BP-1光降解. 这主要是由于与淡水陆源

DOM相比, S-DOM中酚类抗氧化剂含量可能较低,

对3DOM*引发的BP-1间接光降解抑制作用较弱. S-
DOM中酚类抗氧化剂的含量还未见报道, 目前只发现

是低于淡水外源SRNOM[112], 未来还需要进一步测定.
虽然DOM对OMPs光降解的影响从机理层面可分

为以上3种类型, 然而实际情况通常更为复杂, 多重影

响机理的综合表现随DOM浓度变化. 例如, 李英杰等

人[113]发现DOM对3种磺胺类抗生素, 包括磺胺二甲基

嘧啶(sulfamethazine)、磺胺氯哒嗪(sulfachlorpyrida-
zine)、磺胺对甲氧基嘧啶(sulfameter), 光降解的影响

具有浓度依赖性. 3种抗生素与3DOM*反应活性均较

高, 低浓度DOM产生的3DOM*可促进其光解, DOM浓

度升高对3DOM*淬灭效应增强, 同时光屏蔽效应增强,
因此抑制上述3种磺胺类抗生素的光解.

由于3DOM*和HO•等PPRIs与水体中的无机离子,
如CO3

2−
、卤素离子等, 也可发生氧化还原反应, 生成

碳酸根自由基[114,115]
、卤素自由基[101]等. 因此, DOM

对OMPs光降解的影响与水中卤素离子等盐度离子有

关. Zhao等人[116]发现磺胺嘧啶的光解速率与盐度有关,
在较高盐度的河口水中磺胺嘧啶的光解速率较快. 这

是由于DOM、Cl−和Br−共存时光照生成了卤素自由

基,促进了磺胺嘧啶光降解,且Cl−和Br−浓度越高,促进

作用越强.
不同类型实际环境水体中DOM、盐离子浓度存在

较大差异. 例如, 河口区域是具有多种独特功能的重要

抑
制

因
子

酚类 胺类 苯基脲类 药物三
嗪
类

2.5

2.0

1.5

1.0

0.5

0.0

图 7 抗氧化剂对不同污染物氧化还原反应的抑制作用[90]

Figure 7 Quenching effects of antioxidants on redox reactions of different pollutants[90]
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生态系统.作为淡水和海水的交汇区,河口水中DOM和

卤素离子等的浓度呈现梯度变化. 因此, OMPs在河口

区域的光化学转化过程更为复杂. 研究不同溶解性组

分(DOM、卤素离子等)浓度梯度对OMPs光降解的影

响规律, 对于评价OMPs在河口区域的光化学持久性有

着重要意义. 此外, 由于河口水是淡水和海水过渡区,
其中DOM的光化学性质可能与二者均存在差异, 然而

对于河口水DOM的研究却是较少的, 未来的研究需提

取代表性的河口水DOM, 表征其光化学反应性, 为发

展河口水中OMPs光降解动力学预测模型提供重要的

基础数据.

3 自然水体OMPs光降解动力学的预测模型

2001年, MacKay[117]就指出, 将实验室测定的降解

速率外推至不同的环境中, 是极具挑战性且有魅力的

工作, 需要环境化学家再努力几十年. 由于DOM等吸

光物质的存在, 水下不同深度OMPs所接受的光强、所

暴露的PPRIs浓度随水深及一天中各时刻太阳光与地

面的夹角发生变化, 进而导致光解动力学参数与实验

值相差较大. 忽略了以上因素, OMPs的环境光化学持

久性将会被大大低估. 因此, 需要发展能考虑光强随水

深和时刻变化的光解动力学参数预测模型, 将实验室

测得的光解速率常数外推至真实水体中, 用以评估

OMPs在真实水体中的环境光化学持久性.

3.1 水体中污染物环境光降解动力学的预测模型

2014年, Vione[118]构建了环境外源物质的水环境光

化学(APEX)模型, 用以预测OMP在湖泊等淡水环境中

的光解动力学参数. 该模型考虑了水深对光强的衰减,
水中DOM、NO3

−
、NO2

−
、HCO3

−/CO3
2−组分对OMPs

光降解的影响, 以及DOM中酚类抗氧化剂对3DOM*敏
化OMPs反应的抑制作用. 并以立痛定(carbamaze-
pine)、布洛芬(ibuprofen)、双氯芬酸(diclofenac)、萘

普生(naproxen)、阿特拉津(atrazine)、2-甲基-4-氯苯氧

乙酸、2,4-二氯-6-硝基酚、2-硝基-4氯酚、3,4-二氯苯

胺等物质为例, 对模型进行了验证.
该模型使用了单一时刻的光强数据, 未能将光强

随时刻的变化考虑其中. Zhou等人[119]的研究表明, 在

黄河三角洲区域一天不同时刻太阳光强(I)与时刻t呈如

下关系, I=0.00951t4−0.447t3+7.32t2−48.5t+113. 因此,
忽略光强随时刻的变化将严重高估OMPs的真实降解

速率. 此外, 该模型以CBBP、蒽醌二磺酸钠等DOM小

分子模型化合物测定3DOM*与OMPs的二级反应速率

常数, 以淡水、湖泊水的光吸收计算水深对光强的衰

减效应, 因此主要针对淡水体系. 海水、河口水等体系

中的DOM光化学反应性、水体透光能力等与淡水

DOM均存在差异, 该模型在海水、河口水体系中是否

适用尚需验证.
2018年, Zhou等人[119]以我国黄河三角洲区域为例,

构建了OMPs光降解动力学参数预测模型. 该模型不仅

考虑了光强随水深的衰减, 同时计算了一天不同时刻

光强变化导致的PPRIs浓度变化, 更贴近真实环境条

件. 该模型的输入参数包括太阳光光强、OMPs光活性

参数(直接光解量子产率、OMPs与PPRIs反应的二级

速率常数)、水体产生PPRIs的量子产率等,通过模型计

算不同深度、不同时刻PPRIs的浓度, 得到不同深度、

不同时刻的直接、间接、总光解速率常数, 积分求得

一天24 h、0~2 m深度下的平均光解速率常数, 进一步

评估OMPs光解半减期, 如图8所示.
值得一提的是, 上述模型不仅适用于淡水体系, 同

时适用于河口水和海水体系中OMPs的光降解速率预

测, 应用范围更广. Zhou等人[119]以磺胺甲恶唑和阿昔

洛韦(acyclovir)为例, 预测了这两种物质在黄河三角洲

区域淡水、河口水和海水环境下的光解速率, 且预测

值与前人在真实水体中测的实验值接近, 证明准确性

良好. 他们发现, 如果不考虑光强随水深和一天不同时

刻的变化, 磺胺甲恶唑在3种水环境下的半减期会被低

估62、55和35倍, 阿昔洛韦将会被低估53、48和27倍.
Chen等人[7]和孙国新等人[108]分别使用该模型预测了

UV-P和TBBPA在环境水体的光降解速率, 均发现如不

考虑光衰减效应, 直接使用实验测定的速率常数值, 会
低估OMPs的光化学持久性.

Zhou等人[119]发展的模型在光强变化预测方面具

有 优 势 . 但 是 该 模 型 仅 考 虑 了 水 中 光 致 生 成

的3DOM*、1O2和HO•对OMPs降解的贡献. 真实水体

中, 碳酸根自由基和海水中产生的卤素自由基等其他

PPRIs也可能影响OMPs光降解, 其影响尚未考虑. 此

外 , 水体pH条件、共存金属离子等也会显著影响

OMPs光降解过程. Wei等人[120]发现不同pH条件下, 环

丙沙星有不同解离形态, 其直接光解动力学和降解路

径各不相同. Wei等人[121]还发现Cu2+会以配位的方式

和抗生素环丙沙星结合, 改变环丙沙星的光吸收能

力、直接光解速率以及光敏化产生1O2的能力. 李英杰

等人[122]发现Cu2+会和DOM形成配合体(DOM-Cu(Ⅱ)),
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该配合体可以通过光致电荷转移生成HO·促进磺胺二

甲基嘧啶的光解. Wan等人[123]发现金属离子与DOM络

合会通过静态或动态淬灭生成的3DOM*, 且金属离子

对3DOM*的淬灭能力与金属离子与DOM的络合能力

有关(条件稳定常数)有关, 金属离子与DOM络合的条

件稳定常数越大, 淬灭速率常数越大.
此外, 目前光降解动力学预测模型中, 3DOM*与

OMPs反应的二级速率常数均基于小分子DOM模型化

合物进行测定,与实际水体中的DOM存在差异,且未考

虑不同水体中3DOM*的反应性差异. 我们最近实验发

现, 将基于海水源和淡水源不同DOM测定的3DOM*与
磺胺氯哒嗪的二级反应速率常数代入模型, 预测结果

与使用DOM小分子模型化合物结果的截然不同. 尤其

对于反应性较低的淡水陆源3DOM*, 使用DOM小分子

模型化合物测定的3DOM*与磺胺氯哒嗪的二级反应速

率常数更会大大低估磺胺氯哒嗪的环境光化学持久性.
因逐一测定所有真实水体中的3DOM*与OMPs的二级

反应速率常数难以实现, 为快速且准确地得到预测结

果, 后续研究中需筛选代表不同水体3DOM*反应性的

代表性DOM.

3.2 预测多种有机污染物光降解动力学参数的模型

除直接光解外, OMPs与水中PPRIs反应发生的间

接光降解更为普遍, 相关反应速率参数是评价PPRIs与
OMPs反应性最重要的参数, 对OMPs环境光化学持久

性的评估具有重要作用. 例如, 前述OMPs在真实水体

中光降解动力学参数预测模型中均需使用其与不同

PPRIs的二级反应速率常数.
PPRIs与OMPs的二级反应速率常数可通过实验方

法测定, 如竞争动力学和激光闪光光解等方法. 然而,
面对水中检出的众多OMPs和种类众多的化学品, 实验

测试成本高耗时长, 难以满足OMPs和化学品风险评价

与风险预测的现实需要, 有必要发展高效、高通量的

OMPs/化学品与PPRIs二级反应速率常数的获取方

法[124]. 定量构效活性关系(QSAR)模型在预测PPRIs二
级反应速率常数方面具有优势. Li等人[125,126]构建了可

预测有机磷酸酯类OMPs与液相HO•二级反应速率常数

和多种OMPs与eaq二级反应速率常数的QSAR模型.

Luo等人[127]构建了可预测抗生素类OMPs与液相HO•二

级反应速率常数的QSAR模型. 以上模型均具有良好的

预测准确性并表征了模型应用域, 为预测OMPs环境光

化学持久性提供了重要的技术支持.

4 展望

合成化学品在促进人类社会发展、提高人类生活

质量方面发挥了重要作用. 全球市场使用的化学品已

构建有机污染物在自然水体中光降解
的动力学模型

kid=k1O
2
[1O2]+k·OH[·OH]+k3DOM*[

3DOM*]kd,   kid,   [
3DOM*],   [1O2],   [·OH]
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图 8 环境水体中有机微量污染物光解动力学预测模型的框架
Figure 8 Framework for prediction models on photodegradation kinetics of organic micropollutants in water bodies
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达35万种[128], 然而, 化学品对于人类社会的发展是双

刃剑. 早在1962年, 美国蕾切尔·卡逊(Rachel Carson)在
《寂静的春天》这本唤醒人类环保意识的启蒙之作中,
就描述了合成化学品成为OMPs后对生态健康和人体

健康导致的不利效应. 然而, 时至今日, 人类仍未解决

化学品污染的问题. 正如联合国环境署等组织多次指

出(https:/ /wedocs.unep.org/bitstream/handle/20.
500.11822/27651/GCOII_synth.pdf), 合成化学品已经成

为影响人体和生态健康、影响人类社会可持续发展的

重要因素[129,130]. 因此, 控制水体中OMPs的污染, 需避

免新化学品成为潜在的OMPs. 为了加强化学品的风险

管理, 需要在登记或投入使用前评价其环境持久性. 水
环境中, 许多化学品难以被微生物降解, 环境光化学反

应成为决定其环境持久性的重要因素. 深入认识不同

来源DOM对OMPs光化学转化的影响机理, 对于预测

化学品在不同类型水体中的光降解动力学参数至关

重要.
纵览已有的研究, DOM对OMPs光降解影响的研

究在以下几方面还有待进一步深入: (1) 与淡水DOM
相比, 海水S-DOM及河口水DOM对OMPs光降解影响

的研究相对较少. 目前已发现, S-DOM的光化学性质

与淡水DOM相差较大, 然而针对S-DOM尚缺乏系统性

的研究. 例如, S-DOM或河口DOM光照产生PPRIs与其

来源或性质的关系, 与不同种类OMPs反应性差异的规

律等. 目前研究中所使用的S-DOM, 均提取自大连附近

渤海的近岸海水[5,65], 其能否代表我国或全球不同海域

S-DOM的性质, 尚有待验证. 未来应在我国或其他国家

不同海域和河口地区, 提取S-DOM进行研究. (2) 不同

来源3DOM*的光化学反应性研究及与不同种类OMPs
二级反应速率常数的测定. 该反应速率常数对于不同

水体中OMPs环境光化学持久性的预测至关重要. 然

而, 由于真实水体DOM获取困难, 目前大多光降解动

力学模型中均采用基于小分子DOM模型化合物测定

的二级反应速率常数, 为环境光降解动力学的预测带

来了不确定性. 由于未区分不同水体DOM反应活性的

差异, 造成了不同水环境预测结果的偏差. 鉴于大量提

取水体DOM并进行光化学实验存在困难, 可以结合不

同水体3DOM*与OMPs反应性的研究, 筛选可代表不同

水体3DOM*反应性的小分子DOM模型化合物, 这对于

提高OMPs环境光化学持久性预测模型的准确性有重

要意义. (3) 3DOM*等多种PPRIs与OMPs二级反应速率

常数的预测模型. 面对种类众多化学品的环境光化学

持久性评价, 需要大量的二级反应速率常数等参数值,
通过实验逐一测定难以完成, 须借助QSAR等计算手段

才能实现参数的高效获取. 已有相关QSAR模型的数量

及应用域所覆盖的OMPs种类不足, 且多针对1O2和

HO·等PPRIs, 对于反应性复杂的3DOM*的模型研究则

几乎处于空白状态. 因此, 需要发展可以预测更多种类

OMPs、涵盖更多类型PPRIs的QSAR模型, 以满足大批

量化学品环境光化学持久性评价的需求.
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Organic micropollutants (OMPs) are ubiquitous in natural water bodies and can have negative impacts to health of aquatic
ecosystems and human beings. It is of importance to investigate fate of the OMPs so as to assess their environmental risks.
Photodegradation is an important pathway to transform the OMPs in natural water bodies, including direct photolysis and
indirect photodegradation induced by photosensitizers.
Dissolved organic matter (DOM) is an important photosensitizer that is ubiquitous in water bodies. DOM plays an

important role in photodegradation of the OMPs especially for those recalcitrant to direct photolysis. On one hand, DOM
can produce photochemically produced reactive intermediates (PPRIs), e.g., hydroxyl radical (HO•), singlet state oxygen
(1O2), and excited triplet-state DOM (3DOM*), after absorbing solar irradiation. The PPRIs are capable of inducing indirect
photodegradation of the various OMPs. On the other hand, DOM can exhibit inhibition effects (light screening effects and
quenching effects) on photodegradation of the OMPs. Chromophores in DOM can compete photons with the OMPs and
thus inhibit direct photolysis of some OMPs, exhibiting the light screening effects. Antioxidants like phenolic moieties in
DOM can quench the formed PPRIs and reduce the reactive intermediates of OMPs to the parent OMPs, manifesting the
quenching effects.
Generally, the effects of DOM on photodegradation of the OMPs depend on sources of DOM. DOM can derive from

autochthonous (microbial) and allochthonous (terrestrial) sources based on its forming processes. Many previous studies
on DOM mainly focused on formation pathways of PPRIs, reactivity of 3DOM* from different sources, and effects of
different DOM on photodegradation of the OMPs. These efforts in early phase laid a foundation for emerge of the
discipline of environmental (aquatic) photochemistry.
In recent decades, many studies focused on photochemical properties of autochthonous and allochthonous DOM

extracted from freshwater bodies. Very limited studies focused on seawater DOM (S-DOM). S-DOM may undergo longer
period of photobleaching than freshwater DOM. Due to sources of riverine inputs, atmospheric depositions, wastewater
discharges and mariculture activities, S-DOM in coastal seawaters can be quite different from S-DOM in distant seas or
DOM in inland freshwater bodies. Therefore, S-DOMmay potentially exhibit photochemical properties different from that
of freshwater DOM. As seawater is a final sink of many OMPs, it is necessary to investigate photochemical property of S-
DOM and its effects on photodegradation of the OMPs. Some recent studies did prove that S-DOM and freshwater DOM
has different photochemical reactivities towards some OMPs.
Data on environmental photodegradation kinetics are necessary for assessing fates, persistence and ecological risks of the

OMPs. However, translation and extrapolation of reaction rates from environment to environment and laboratory to
environment is a challenging task. Underwater downward sunlight attenuation in field water bodies should be taken into
consideration when estimating photolytic persistence of the OMPs. More research efforts are needed to develop prediction
models on photodegradation kinetics of OMPs in different field water bodies, and to develop prediction models (such as
quantitative structure-activity relationship models that can predict second-order reaction rate constants between OMPs and
PPRIs) on photodegradation kinetics parameters of the vast and ever-increasing number of OMPs (or environmental
organic chemicals).
In this review, the recent progresses in aquatic photochemistry of DOMwere summarized into three aspects, mechanisms

for photogeneration of PPRIs from DOM of different sources, effects of DOM from different sources on photodegradation
of OMPs, and photodegradation kinetics prediction models of OMPs in natural water bodies. In addition, potential
differences in the effects of freshwater DOM and S-DOM on photodegradation of OMPs were discussed. Based on the
research progresses, future efforts in the field of aquatic environmental photochemistry were suggested.

dissolved organic matter, organic micropollutants, photodegradation kinetics, aquatic environmental photo-
chemistry, prediction model
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