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摘要: 由于 2,4￣二氯酚(2,4￣dichlorophenol, 简称 2,4￣DCP)具有“三致”作用及潜在的生态风险ꎬ其光化学降解机理及产物的生态

毒理效应目前成为人们关注的焦点ꎮ 本研究采用理论化学计算手段ꎬ系统阐明了 2,4￣DCP 在水环境中􀅰OH 介导的间接光化

学转化机理、动力学和转化产物的生态毒性变化特征ꎮ 结果表明 2,4￣DCP 很容易被􀅰OH 氧化降解ꎬ其降解主要通过􀅰OH￣加成

和 H￣迁移路径进行ꎮ 在低温条件下􀅰OH￣加成路径将占主导ꎬ主要形成 4,6￣二氯苯￣1,3￣二酚ꎻ而当温度超过 313 K 时ꎬ􀅰OH 提取

酚羟基上的氢原子为主要降解途径ꎬ主要形成 2￣氯苯￣对苯醌ꎮ 尤其在活性物种浓度较低的高温环境中ꎬH￣迁移路径有可能生成

二噁英ꎮ 计算毒理学结果表明:H￣迁移产物的水生毒性超过􀅰OH￣加成产物ꎬ甚至超出母体 2,4￣DCP 一个毒性等级ꎮ 因此ꎬ我们

建议在以后的环境监测以及风险评估过程中ꎬ关注 2,4￣DCP 及其转化产物特别是 H￣迁移路径的转化产物的生态毒理学问题ꎮ
关键词: 2,4￣二氯酚ꎻ光降解机理ꎻ转化产物ꎻ理论化学计算ꎻ生态毒性ꎻ毒性变化特征
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Ａｂｓｔｒａｃｔ: Recently, the photochemical degradation mechanisms of 2,4￣dichlorophenol (2,4￣DCP) and the conse￣
quent toxicities of its intermedates cause a worldwide concern due to its potential carcinogenesis, teratogenesis, and

mutagenesis as well as ecotoxicological effects. Herein, the 􀅰OH￣initiated indirect photochemical transformation

mechanism, environmental fate and aquatic toxicity of 2,4￣DCP as well as its degradation intermediates in water en￣
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vironment were theoretically calculated in detail. The results show that 2,4￣DCP can be degraded readily via 􀅰OH￣
addition and H￣abstraction pathways. The 􀅰OH￣addition was the predominant pathway at low temperature (<313

K), mainly producing 4,6￣dichlorobenzene￣1,3￣diol; whereas the phenolic hydroxyl H atom was predominantly ab￣
stracted by 􀅰OH at high temperature, mainly forming 2￣chlorobenzene￣p￣benzenequinone. What’ s more, dioxin

would be also formed via the H￣abstraction pathway in the high temperature water environment with limited con￣
centration of reactive species. Furthermore, the computational toxicology results indicate that the transformation

products from H￣abstraction pathways possess an increased aquatic toxicity to fish compared with 􀅰OH￣addition

products, and even exceeds one toxic level than 2,4￣DCP. Therefore, more attentions should be paid to photochemi￣
cal products as well as the original 2,4￣DCP, particularly those products from H￣abstraction pathways.

Ｋｅｙｗｏｒｄｓ: 2, 4￣dichlorophenol; photochemical transformation mechanisms; transformation products; theoretical

chemical calculation; eco￣toxicity; toxicity evolution

　 　 氯酚类化合物(chlorophenols, 简称 CPs)是一类

典型的难降解毒害有机污染物ꎮ CPs 作为一类重要

的化工原料ꎬ已被广泛地用于农药、杀虫剂和防腐剂

生产以及染料等工业[1]ꎮ 随着大量使用和生产泄

露ꎬ这类化合物已成为目前炼油、造纸、塑料化工等

工业废水以及饮用水氯化消毒过程中的主要污染

物ꎬ在河流和土壤中频繁检出ꎮ 调查研究表明 2,4￣
二氯酚(2,4￣dichlorophenol, 简称 2,4￣DCP)是水环境

中分布最为广泛、含量最为丰富的 CPs
[2]ꎮ 在中国

众多流域和土壤中均检测到 2,4￣DCP
[3]ꎬ部分水体中

2,4￣DCP 的浓度甚至高达 0.1 ~ 1 mg􀅰L
￣1 [4]ꎮ 同时相

关研究发现 2,4￣DCP 具有潜在的“致癌、致畸、致突

变”三致作用[5]ꎬ能够通过食物链在动物体内不断积

累ꎬ干扰人体的内分泌系统[6]ꎮ 因此ꎬ2,4￣DCP 已被

列为“中国环境优先控制污染物黑名单”以及美国

环保局的“环境优控污染物”ꎮ
在自然水体中ꎬ光化学过程是有机污染物转化

的重要过程[7,8]ꎮ 自然水体中的有机质、硝酸盐或亚

硝酸盐、Fe(III)等经光敏化或光化学作用等能产生

大量的活性物种如􀅰OH、1
O2和 H2 O2等

[9￣11]ꎮ 而在

这些活性物种中ꎬ􀅰OH 尤其具有极强的氧化活性ꎬ
能够介导氧化降解自然水体中绝大部分的有机污染

物ꎬ进而对其迁移转化和环境归趋具有非常重要的

作用[11￣12]ꎮ 因此􀅰OH 介导的光化学转化过程在一

定程度上决定了环境水体中有机污染物的环境命

运ꎮ 但是ꎬ近期研究发现该反应过程中有可能形成

仍具有一定毒性的转化中间产物[13￣15]ꎮ 例如本课题

组前期的研究发现防腐剂三氯生在􀅰OH 介导的间

接光化学转化过程中生成了致癌物质 2,4￣DCP
[16]ꎮ

然而目前的研究大多集中在探索提高水环境中 2,4￣
DCP 的光降解效率[17]ꎬ而对于其光降解机理研究不

多见ꎮ 尽管有研究检测到 2,4￣DCP 在光降解过程中

生成了不同的转化产物[18]ꎬ但是对这些转化产物的

形成机理及生态毒性的关注目前还较少ꎮ
理论化学计算作为一种新的研究手段越来越多

地应用于环境科学领域[15￣16,19￣21]ꎮ 它不仅可以从分

子尺度进行考虑ꎬ提供一些实验研究中无法观测到

的重要反应机理的信息如过渡态和反应能垒等ꎬ进
而得到有机污染物氧化降解的微观机理与环境归趋

等ꎻ还发挥着弥补基础数据的缺失、降低测试费用、
减少动物实验等重要作用[22]ꎬ从理论上辅助解决当

前实验研究有机污染物光化学转化机理与毒性风险

评估的难题ꎮ 此外ꎬ随着大量有机污染物在环境中的

不断涌现ꎬ如何快速准确地了解这些有机污染物在天

然水环境中的氧化降解机制、动力学和降解产物等环

境问题就显得尤为重要ꎮ 因此ꎬ本研究主要采用理论

计算手段ꎬ研究了 2,4￣DCP 的􀅰OH 介导间接光化学

降解过程与机理、动力学及其产物毒性变化特征ꎬ利
用计算化学手段从分子层面阐明该污染物的光降解

产物与环境归趋ꎬ这将有助于了解该类污染物的环境

转化过程ꎬ正确评估其污染状况及其健康风险ꎮ

１　 理论计算方法(Ｃｏｍｐｕｔａｔｉｏｎａｌ ｍｅｔｈｏｄｓ)
本文所涉及的量子化学计算采用 Gaussian 09

程序完成[23]ꎮ 采用 B3LYP 方法ꎬ以 6￣31+G(d,p)为

基组ꎬ对反应物、产物和过渡态的构型进行了几何参

数全优化ꎮ 并在相同水平下计算了反应过程中所有

驻点的振动频率以确定过渡态ꎬ确定过渡态有且只

有一个虚频ꎬ并采用内禀坐标(IRC)方法确认了过渡

态的真实性ꎮ 溶剂化的计算是在 B3LYP/6￣31 + G

(d,p)水平上优化得到结构ꎬ采用 Gaussian 09 推荐的

SMD 虚拟溶剂模型[24]在 B3LYP/6￣311++G(3df,2p)

水平下计算得到单点能及溶剂化能ꎮ 反应速率常数

采用过渡态理论模型ꎬ并考虑笼效应、扩散、标准态
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校正等情况下计算得到ꎮ
本研究选取鱼为典型的水生物种[25]ꎬ用以评估

2,4￣DCP 及其转化产物的水生毒性ꎮ 2,4￣DCP 及其

转化产物的急性毒性和慢性毒性将采用美国国家环

保局的美国国家环保局开发的“生态￣结构活性关系

(ECOSAR)” [26] 计算得到ꎮ 急性毒性是通过鱼暴露

9 6h的半致死浓度LC50来表示ꎬ而慢性毒性值(ChV)

图 １　 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 和􀅰ＯＨ 的初始反应路径图及其反应

焓(ΔＨ) (单位: ｋｃａｌ􀅰ｍｏｌ￣１)
Fig. 1　 All the possible pathways in the initial reaction of 2,4￣DCP

with 􀅰OH, as well as the reaction enthalpies (ΔH) (unit: kcal􀅰mol
￣1

)

为无观察效应浓度(NOECs)和最低可观测效应浓度

(LOEC)的几何平均值ꎬ并且对于所属多种类别的目标

化合物仅列出了最保守的毒性效应值ꎮ

２　 结果与讨论(Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ)
２.１　 􀅰ＯＨ 自由基介导的 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 光化学降解机理

水体环境中􀅰OH介导2,4￣DCP的光化学转化

图 ３　 在 Ｂ３ＬＹＰ / ６￣３１１＋＋Ｇ(３ｄｆꎬ２ｐ) / / Ｂ３ＬＹＰ / ６￣
３１＋Ｇ(ｄꎬｐ)水平下ꎬ计算得到的 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 和􀅰ＯＨ

反应的势能面图 (单位: ｋｃａｌ􀅰ｍｏｌ￣１)
Fig. 3　 Schematic free energy diagram for the reaction

between 2,4￣DCP and 􀅰OH at the B3LYP/6￣311++

G(3df,2p)//B3LYP/6￣31+G(d,p) level (Unit: kcal􀅰mol
￣1

)

图 ２　 在 Ｂ３ＬＹＰ / ６￣３１＋Ｇ(ｄꎬｐ)水平下ꎬ优化得到各路径的过渡态(ＴＳ)结构ꎬ键长单位为 Å
Fig. 2　 Optimized geometries of transition states of the initial reaction of 2,4￣DCP with 􀅰OH at the B3LYP/6￣31+G(d,p) level.

Bond lengths are in angstroms.
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可能有 3 类反应路径(如图 1 所示):(i) 􀅰OH￣加成

路径:􀅰OH 进攻 2,4￣DCP 的苯环碳原子(Radd 1￣6)形

� 成不同的羟基加合物(􀅰DCP￣OH)ꎬ或者脱去氯原子

形成 4￣Cl￣邻苯二酚(CAT)和 2￣Cl 氢醌(HQ)ꎻ(ii) H￣
迁移路径ꎬ􀅰OH 提取 2,4￣DCP 的羟基氢(Rabs O)ꎬ形

� 成脱氢中间体(Rabs O(￣H)􀅰)ꎻ(iii) 单电子转移路径:
� 􀅰OH 将 2,4￣DCP 上的电子转移至􀅰OH(Rset )ꎮ 这

� 些路径中所涉及到的过渡态 (TS)结构均列于图 2

� 中ꎮ 计算得到 2,4￣DCP 与􀅰OH 反应各路径的反应焓

值(ΔH)和势能面图分别列于图 1 和图 3 中ꎬ其中利用

反应物(2,4￣DCP+􀅰OH)的能量之和为参考零点ꎮ
从图 1 列出的 ΔH 值可以看出ꎬ除了路径 Rset为

吸热反应之外 (DH = 6.91 kcal􀅰mol
￣1

)ꎬ其他所有

􀅰OH￣加成和 H￣迁移路径均为放热反应 (DG =

￣13.94~ ￣33.01 kcal􀅰mol
￣1

)ꎮ 这说明在 2,4￣DCP 的

􀅰OH介导光降解过程中ꎬ单电子转移路径与放热的

􀅰OH￣加成和 H￣迁移路径相比是难以发生ꎮ 这与

我们以及其他课题组相关的已有污染物电子转移反

应机理的文献相一致[20￣21,27]ꎬ即􀅰OH 与分子形态化

合物发生电子转移反应的活性较低ꎬ对水体有机污

染物的光化学降解过程贡献几乎可以忽略ꎮ
从图 3 列出的反应势能面图可以看出ꎬ􀅰OH￣

加成路径(Radd 5 和 Radd 3)具有较低的能垒ꎬ分别是

8.84和 8.91 kcal􀅰mol
￣1ꎬ比其他􀅰OH￣加成路径(Radd

1,2,4,6)低了约 1 ~ 2 kcal􀅰mol
￣1ꎮ 从这一结果初步推

测ꎬ前者的两条路径比其他􀅰OH￣加成路径略微地

占一定优势ꎮ 对于 H￣迁移路径而言ꎬ路径 Rabs O 的

� 能垒为8.93 kcal􀅰mol
￣1ꎬ仅比能垒最小的􀅰OH￣加成

路径 Radd5 高出 0.09 kcal􀅰mol
￣1ꎮ 由此可以看出ꎬ各

反应路径之间的能垒差别较小ꎬ仅仅从能量的角度

无法判断出主要的反应路径及其反应中间体ꎬ有必

要进一步开展反应动力学的计算ꎮ
２.２　 􀅰ＯＨ 自由基介导的 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 光化学降解动力学

为了进一步模拟真实水体环境中􀅰OH￣加成和

H￣迁移反应路径对 2,4￣DCP 光化学降解反应的贡

献ꎬ更好地理解 2,4￣DCP 在水体环境中的寿命与环

境归趋ꎬ本文对 273 ~ 313 K 温度区间内的反应动力

学进行了研究ꎮ 表 1 分别列出了在该温度区内所有

反应路径和总反应的速率常数值(ktotal )ꎮ 从表中可

以看出:总反应速率 ktotal值约为 10
9

~ 10
10

(mol􀅰L
￣1

)
￣1

􀅰s
￣1ꎬ这说明􀅰OH 介导的 2,4￣DCP 转化反应在整个

温度区间内均属于扩散控制反应过程(< 4 ´10
9
(mol

􀅰L
￣1

)
￣1􀅰s

￣1
)

[28]ꎮ 同时从表 1 可以看出:所有路径的反

应速率常数以及总反应速率均随着温度的升高而增

加ꎮ 例如ꎬ随着温度从 273 K 升高到 313 Kꎬ总反应

速率 ktotal 值从 2.62×10
9
(mol􀅰L

￣1
)
￣1􀅰s

￣1 逐渐升高到

9.82×10
10

(mol􀅰L
￣1

)
￣1􀅰s

￣1ꎮ 因此ꎬ温度升高将有利于

促进􀅰OH￣介导 2,4￣DCP 的光化学降解过程ꎮ 另

外ꎬ我们计算得到的 298 K 下􀅰OH 与 2,4￣DCP 的

反应速率常数为 6.76×10
9
(mol􀅰L

￣1
)
￣1􀅰s

￣1ꎮ 该速率常

数数值与已有文献报导的实验值处于一个数量级范

围内ꎮ 例如竞争动力学实验方法测得该反应的速率

常数为 5.14×10
9
(mol􀅰L

￣1
)
￣1􀅰s

￣1[29] 和 7.0×10
9
(mol􀅰

L
￣1

)
￣1􀅰s

￣1[30]ꎻ辐射实验技术测得的数值为(7.4±0.5)×
10

9
(mol􀅰L

￣1
)
￣1􀅰s

￣1[31]ꎮ 这些实验结果均很好地印证

了我们计算结果的可靠性ꎮ
另外ꎬ本文也给出了 273~313 K 温度区间各反

应路径以及总反应的阿伦尼乌斯方程ꎬ具体数据列

于表 2 中ꎮ 从表可以获得该温度区间内的指前因子

和活化能ꎬ以及任意温度下各反应路径的速率常数

等ꎮ 例如在 273 ~ 313 K 温度区间内ꎬ计算得到 2,4￣
DCP 与􀅰OH反应的活化能为5 .63 kcal􀅰mol

￣1 ꎮ较

表 １　 在 ２７３~ ３１３ Ｋ 的温度区间内 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 与􀅰ＯＨ 反应的速率常数值((ｍｏｌ􀅰Ｌ￣１) ￣１􀅰ｓ￣１)
Table 1　 Rate constants ((mol􀅰L

￣1
)
￣1􀅰s

￣1
) between the temperature of 273 and 313 K for the reaction of 2,4￣DCP with 􀅰OH

T/K 273 283 293 298 303 313

kadd1 1.77×108 3.38×108 5.85×108 7.40×108 9.13×108 1.29×109

kadd2 4.01×107 8.54×107 1.70×108 2.33×108 3.14×108 5.36×108

kadd3 8.24×108 1.19×109 1.54×109 1.70×109 1.84×109 2.08×109

kadd4 1.19×108 2.36×108 4.28×108 5.56×108 7.05×108 1.05×109

kadd5 8.93×108 1.26×109 1.61×109 1.76×109 1.90×109 2.13×109

kadd6 4.55×107 9.15×107 1.81×108 2.48×108 3.34×108 5.65×108

kabs O 5.24×108 8.67×108 1.29×109 1.52×109 1.74×109 2.17×109

kTotal 2.62×109 4.07×109 5.81×109 6.76×109 7.75×109 9.82×109
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小的活化能进一步验证了在水体环境中 2,4￣DCP 很

容易被􀅰OH 氧化降解ꎮ 因此非常有必要继续对 2,

4￣DCP 光化学转化所形成的中间产物进行跟踪研

究ꎬ进一步了解其生态毒性效应变化特征ꎮ
２.３　 转化中间体与转化产物

为了具体了解各反应路径对􀅰OH 介导 2,4￣DCP

光化学降解的贡献大小以及定量预测所生成的主要

降解中间产物ꎬ我们对所有反应路径的分支比(Γ)与

温度的依赖关系做了进一步计算ꎬ结果列于图 4 中ꎮ
从图中可以看出:􀅰OH￣加成路径 Radd 3 和 Radd 5 在

273 K 下的分支比分别为 31.4% 和 34.1% ꎬ比其他的

加成路径高出 24% ~ 32% ꎬ同时比 H￣迁移反应路径

RabsO 高出了 11% 以上ꎮ 这表明在该温度条件下ꎬ2,

4￣DCP 发生􀅰OH 介导的光化学降解主要是通过

􀅰OH￣加成路径 Radd3 和 Radd5 两个途径进行ꎮ 然而ꎬ
随着温度的升高ꎬ路径 Radd3 和 Radd5 对总反应的贡献

将逐渐降低ꎬ当温度为 313 K 时 H￣迁移反应路径 Rabs

O 的分支比增加为 22.1% ꎬ超过􀅰OH￣加成路径 Radd3

(21.2% ) 和 Radd 5 (21.7% )对总反应的贡献ꎮ 因此ꎬ得
到如下结论:2,4￣DCP 的光化学降解在低温条件下将

主要以􀅰OH￣加成路径 Radd3 和 Radd5 为主ꎬ主要生成

羟基加合物􀅰DCP￣OH5和􀅰DCP￣OH3ꎮ
从以上研究可以看出ꎬ在 2,4￣DCP 的􀅰OH￣介

导的间接光化学降解的初始反应步骤中ꎬ将主要形

成􀅰OH￣加合物(􀅰DCP￣OH3和􀅰DCP￣OH5 )和脱氢

中间体(􀅰DCP(￣H))ꎮ 这些转化中间体均为自由基ꎬ
具有较高的反应活性ꎬ可以进一步发生一系列的后

续反应ꎬ进而形成转化降解产物ꎮ 因此ꎬ本研究将分

别以主要的􀅰OH￣加合物(􀅰DCP￣OH5 )和脱氢中间

体(􀅰DCP(￣H))为代表ꎬ进一步系统了解这些转化中

间体在水环境中的后续反应ꎮ

　 　 图 5 列出了主要中间体􀅰DCP￣OH5的后续反应

路径图ꎮ 从图中可以看出􀅰DCP￣OH5很容易与􀅰OH

进一步反应形成二羟基化合物(DCP￣OH5￣OH4)ꎬ而该

表 ２　 在 ２７３~ ３１３ Ｋ 的温度区间内 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 各反

应路径以及总反应的阿伦尼乌斯方程

Table 2　 Arrhenius formulas between the temperature of

273 and 313 K for the reaction of 2,4￣DCP with 􀅰OH

Reaction pathway Arrhenius formulas

kadd1 k(T) = (1.23×1015 ) exp(￣4283/T)

kadd2 k(T) = (2.93×1016 ) exp(￣5564/T)

kadd3 k(T) = (1.29×1012 ) exp(￣1990/T)

kadd4 k(T) = (3.67×1015 ) exp(￣4692/T)

kadd5 k(T) = (8.96×1011 ) exp(￣1869/T)

kadd6 k(T) = (1.98×1016 ) exp(￣5428/T)

kabs O k(T) = (4.22×1013 ) exp(￣3064/T)

ktotal k(T) = (8.84×1013 ) exp(￣2833/T)

图 ４　 􀅰ＯＨ 介导 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 光降解过程中各路径对

总反应的贡献(Γ％)随温度的变化情况

Fig. 4　 Calculated branching ratios (Γ) of the main

transformation pathways for the reaction of 2,4￣DCP

with 􀅰OH within the temperature range of 273 to 313 K

图 ５　 主要中间体􀅰ＤＣＰ￣ＯＨ５的后续反应势路径图 (单位: ｋｃａｌ􀅰ｍｏｌ￣１)

Fig. 5　 Schematic diagram of the subsequent pathways of 􀅰DCP￣OH5 intermediates (Unit: kcal􀅰mol
￣1

)
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图 ６　 脱氢中间体(􀅰ＤＣＰ( ￣Ｈ))的后续反应势路径图 (单位: ｋｃａｌ􀅰ｍｏｌ￣１)
Fig. 6　 Schematic diagram of the subsequent pathways of 􀅰DCP(￣H) (Unit: kcal􀅰mol

￣1
)

过程为无能垒的放热反应ꎬ放热量为 52.15 kcal􀅰
mol

￣1ꎮ 这些能量将有助于克服 DCP￣OH5￣OH4的进

一步脱水反应的能垒(56.42 kcal􀅰mol
￣1

)ꎬ形成转化产

物 4,6￣二氯苯￣1,3￣二酚(PC1)ꎮ 在实际水体环境中ꎬ
O2也是一种非常重要的氧化剂ꎬ而且有可能参与主

要中间体的后续反应ꎬ因此我们也考虑了 O2参与转

化中间体的后续反应ꎮ 图 5 列出的中间体􀅰DCP￣
OH5与 O2 后续反应的路径图可以看出ꎬ中间体

􀅰DCP￣OH5容易与 O2发生反应ꎬ只需经过能量为6.90

kcal􀅰mol
￣1的过渡态从而形成转化产物 PC1ꎮ 在以前

的实验研究中也有检测到该产物 PC1
[18]ꎬ再次证实了

我们理论计算机理的可靠性ꎮ 而且该步骤的能垒比

初始步骤(Radd5)的能垒还低了 1.94 kcal􀅰mol
￣1ꎬ说明在

2,4￣DCP 的􀅰OH￣介导光化学降解反应过程中初始步

为整个反应的决速步骤ꎮ 综上所述ꎬ我们认为不论是

在􀅰OH 充裕的水环境还是有氧条件下ꎬPC1 都将是

􀅰OH￣加成反应路径上的主要转化产物ꎮ
图 6 列出了脱氢中间体(􀅰DCP(￣H))的后续反

应路径图ꎮ 从图中可以看出􀅰DCP(￣H)很容易与

􀅰OH结合形成羟基化合物(􀅰DCP(￣H)￣OH4 )ꎬ而且

该过程是无能垒的放热反应ꎬ放热量为 43.06 kcal􀅰
mol

￣1ꎮ 该能量将完全能够克服 DCP￣OH5￣OH4的后

续反应能垒(15.10 kcal􀅰mol
￣1

)ꎬ形成转化产物 2￣氯
苯￣对苯醌(PC2)ꎮ 然而在有氧环境中ꎬO2 一般也会

参与脱氢中间体(􀅰DCP(￣H))的后续反应ꎮ 从图 6

中可以看出ꎬ中间体􀅰DCP￣OH5与 O2发生反应ꎬ需
经过能量为 11.83 kcal􀅰mol

￣1的过渡态形成转化过氧

化物(DCP(￣H)￣OH4)ꎬ且该过程为吸热过程(8.83 kcal

􀅰mol
￣1

)ꎮ 此外过氧化物脱去一分子􀅰OCl 形成转化

产物 PC2 的过程中ꎬ需要较高的能垒 20.85 kcal􀅰
mol

￣1ꎮ 因此 O2介导的脱氢中间体(􀅰DCP(￣H))的后

续转化路径将不如前者􀅰OH 参与的反应容易进行ꎮ
即在􀅰OH 浓度较高的的水环境中ꎬPC2 将可能是 H￣
迁移反应路径上的主要转化产物ꎮ 然而ꎬ在活性物种

浓度比较低的水体环境中ꎬ脱氢中间体(􀅰DCP(￣H))

将有可能进行自身的双分子二聚反应ꎮ前人的文献

表 ３　 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 及其光降解产物对鱼类的水生毒性(ｍｇ􀅰Ｌ￣１)

Table 3　 Fish aquatic toxicity (mg􀅰L
￣1

) from 2, 4￣DCP and its photodegradation products

2,4￣DCP
OH￣加成产物

OH￣addition product

H￣迁移产物

H￣abstraction product

计算值

Calculational Value

实验值

Experimental Value

4,6￣二氯苯￣1,3￣二酚

PC1

2￣氯苯￣对苯醌

PC2

急性毒性 (LC50 )

Acute toxicity (LC50 )
6.96 4.2~ 7.7[35] 6.17 0.10

慢性毒性 (ChV)

Chronic toxicity (ChV)
0.79 0.37[36] 3.23 0.01
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研究发现ꎬ该过程有可能会进一步转化生成二噁英ꎬ
例如多氯代二噁英 (PCDD)和多氯代二苯并呋喃

(PCDF)等[32￣33]ꎮ
２.４　 ２ꎬ４￣ＤＣＰ 及其主要光降解产物的水生毒性研究

美国国家环保局开发的 ECOSAR 程序在有机

污染物的毒性预测方面表现出了较好的优势ꎬ可以

成功预测了多种化学品及其转化产物的生态毒

性[34]ꎮ 因此ꎬ本文采用该程序预测了 2,4￣DCP 及其

光降解产物对鱼类的急性和慢性毒性ꎬ结果列在了

表 3 中ꎮ 表中的毒性效应浓度值越小ꎬ则说明相应

的水生毒性越大ꎮ 从表中可知:2,4￣DCP 的急性和

慢性毒性的效应浓度分别为 6.96 和 0.79 mg􀅰L
￣1ꎮ

根据欧盟标准(described in Annex VI of Directive 67/

548/EEC) 和中国新化学物质风险评估方案 (HJ/T

154￣2004)可知ꎬ2,4￣DCP 对鱼的急性和慢性毒性均

属于有毒等级(1< LC50 <10 和 0.1< ChV <1 mg􀅰L
￣1

)ꎮ
由此可见 2,4￣DCP 是一种毒性污染物ꎬ会对鱼类产

生一定的危害ꎬ因此有必要进一步关注其转化降解

产物对水生生物的危害作用ꎮ
表 3 分别列出了 2,4￣DCP 分别经􀅰OH￣加成路

径 Radd5 和 H￣迁移反应路径 Rabs O 所形成转化产物

的水生毒性ꎮ 从中可以看出:􀅰OH￣加成产物 PC1

和 H￣迁移产物 PC2 的 LC50 值分别为 6.17 和 0.10

mg􀅰L
￣1ꎬ均低于母体 2,4￣DCP 的 LC50 值(6.96 mg􀅰

L
￣1

)ꎬ尤其是 H￣迁移产物的数值比母体 2,4￣DCP 低

了将近 70 倍ꎮ 这一结果表明:2,4￣DCP 在􀅰OH 介

导的光降解过程中ꎬ不论经由􀅰OH￣加成路径还是

H￣迁移路径ꎬ均使得其水生毒性有所增加ꎬ特别是

其 H￣迁移过程的毒性增加更为显著ꎮ 而对于慢性

毒性而言ꎬ􀅰OH￣加成产物的 ChV 值为 3.23 mg􀅰
L

￣1ꎬ比母体的 ChV 值高出 4 倍ꎬ这表明经􀅰OH￣加
成路径转化过程时水生毒性有所减小ꎮ 依据毒性分

类ꎬ􀅰OH￣加成产物 PC1 归属为有害等级ꎬ比母体污

染物 2,4￣DCP 低了一个毒性等级ꎮ 然而 H￣迁移产

物却呈现出相反的趋势ꎬ即 H￣迁移产物 PC2 的 ChV

值仅为 0.01 mg􀅰L
￣1ꎬ比母体 2,4￣DCP 高出了一个毒

性等级ꎬ归属为非常毒的等级ꎮ
综上所述ꎬ2,4￣DCP 在水环境中􀅰OH￣介导的间

接光降解过程对其环境归趋起着重要的作用ꎮ 计算

结果表明该过程的活化能仅为 5.63 kcal􀅰mol
￣1ꎬ说明

该过程在实际水体中比较容易发生ꎮ 在 298 K 下反

应速率常数为 6.76×10
9
(mol􀅰L

￣1
)
￣1􀅰s

￣1ꎬ这与实验结

果(5.14×10
9

~ 7.0×10
9
) (mol􀅰L

￣1
)
￣1􀅰s

￣1符合的较好ꎬ

说明我们本文计算结果具有一定的可靠性ꎮ 值得指

出的是在这类污染物的环境监测与风险评估过程

中ꎬ除了关注这类污染物本身之外ꎬ也应当重视这些

光降解产物ꎬ特别是其 H￣迁移转化产物的水生生态

风险值得重点关注ꎮ

通讯作者简介:安太成(1972—)ꎬ男ꎬ环境科学博士ꎬ研究员ꎬ博
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