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摘  要：厌氧环境中的非生物过程显著影响新烟碱类杀虫剂的去除和转化，为探明其机制，本研究以噻虫嗪(THI)为例通过厌氧模

拟试验探讨了其在硫化亚铁(FeS)介导下的还原降解过程与机制，并考察了 FeS 浓度、环境 pH、共存无机离子和腐殖酸等试验发现：

FeS 在厌氧环境中能有效促使 THI 发生还原降解。THI 在酸性条件下的降解率显著高于碱性环境。无机离子中，Al3+ 和 NO2
– 对 THI

降解表现抑制作用，其他常规无机离子 Cl–、NO3
–、CO3

2–、K+、Ca2+、Na+、Mg2+、Fe2+、Mn2+、NH4
+ 等和有机组分腐殖酸均对 THI

降解无明显影响。在 FeS 介导的 THI 还原降解过程中，Fe(Ⅱ) 和硫空位是主要的还原活性位点，硫空位首先与 THI 分子的硝基官

能团相互作用发生电子传递，进而促使 Fe(Ⅱ)将电子传递给 THI 发生还原作用。鉴定 FeS 还原 THI 的降解产物，本研究提出了 THI

的还原脱硝和还原脱氯降解途径。 
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Mechanism of Reductive Degradation of Thiamethoxam by Ferrous Sulfide Under Anaerobic 
Environment 
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Abstract: Abiotic processes in anaerobic environments exert a significant influence on the removal and transformation of 

neonicotinoid pesticides. This study aims to elucidate the underlying mechanisms by investigating the reduction and degradation 

process of thiamethoxam (THI) mediated by ferrous sulfide (FeS) through anaerobic simulation experiments. Furthermore, the effects 

of various factors, including FeS concentration, environmental pH, coexisting inorganic ions, and humic acid, are systematically 

assessed. The results showed that FeS could effectively promote the degradation of THI in an anaerobic environment. Under acidic 

conditions, the degradation rate of THI was significantly higher than that in alkaline environment, and the presence of inorganic Al3+ 

and NO– 
2  ions significantly inhibited the degradation of THI, while no obvious effect on the degradation of THI was observed in the 

presence of Cl–, NO– 
3 , CO2– 

3 , K+, Ca2+, Na+, Mg2+, Fe2+, Mn2+ and NH+ 
4 and humic acid. Mechanistic studies have shown that Fe(Ⅱ) 

and sulfur vacancies are the main reductive active sites, in which sulfur vacancies could interact with the oxygen in nitro functional 

groups of THI molecules to promote the electron transfer between Fe(Ⅱ) and THI. In addition, the degradation products of THI by 

FeS were identified, and the reduction and dechlorination degradation pathways of THI were proposed. 
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新烟碱类杀虫剂 (Neonicotinoids insecticides，

NIIs)因其具有杀虫谱广、活性高、用量少、持效长、

与其他传统农药无交互抗性而受到人们青睐，被广泛

用于农作物害虫防治。在过去的 20 年中，NIIs 已占
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据约 25% 的全球杀虫剂市场与 80% 的种子处理市

场[1]。NIIs 进入环境会发生吸附解吸和迁移转化等多

种行为。在施用初期，未被植物吸收的 NIIs 通过吸

附作用在土壤中富集。NIIs 具有高水溶性和高流动

性，容易从土壤中解吸，经地表径流或排水浸出而最

终进入水体[2]。随着 NIIs 大量投入使用，由于其在环

境中的降解周期长，在中性和酸性条件下耐水解[3]，

水体中残留的 NIIs 浓度逐年增加，并在水生生物体

内积累，进而通过饮用水或食物链的形式进入人体，

导致人类暴露风险和生态风险提高[4]。研究人员在中

国华南地区珠江广州段、广州市城市航道和广东珠江

3 条干流中均检测到高浓度 NIIs 残留，其中吡虫啉和

噻虫嗪检出率较高，NIIs 平均残留浓度为 154 ng/L[5]。 

NIIs 可通过化学和生物途径降解，在酸性或中

性条件下，NIIs 相对稳定，而在碱性条件下，NIIs

能被快速水解[6]。Wang 等[7]观察到水稻土在氧化过

程中能够产生大量羟基自由基(·OH)降解 NIIs。Mori 

等 [8] 发现在好氧环境下，活性菌种嗜染料菌属

(Pigmentiphaga)、假单胞菌属(Pseudomonas)和剑菌属

(Ensifer)在纯菌培养体系中能够促使 NIIs 快速降解。

然而，在厌氧环境中，NIIs 的降解途径和产物还有待

研究。 

铁是自然界分布最广泛的元素之一，硫铁矿物广

泛存在于多种无氧和微氧环境中，如稻田土壤、地下

水、湖泊、江河海口沉积物中。在淹水稻田土壤或地

下水等环境中，由于微生物呼吸作用消耗水中溶解

氧，形成厌氧环境，其中含量丰富的硫铁元素会被硫

酸盐还原菌(Sulfate reducing bacteria，SRB)和铁还原

菌(Ferric reducing bacteria，FRB)还原形成还原性的

S2– 和 Fe2+，二者进一步发生化学沉淀作用生成硫化

亚铁(FeS)矿物[9]。因 FeS 具有卓越的还原重金属(如

Cr( )Ⅵ 、U( )Ⅵ 、Tc(Ⅶ)等)能力，已经被广泛应用于重

金属的环境修复中[10-11]。也有研究报道，由厌氧到好

氧转化过程中，FeS 的氧化过程会产生大量自由基，

从而氧化土壤环境中毒性 As(Ⅲ)为低毒的 As(Ⅴ)，进

而减少砷对环境的危害[12]。目前，关于 NIIs 在厌氧

条件下 FeS 介导的非生物还原转化机制尚不明晰。 

噻虫嗪(Thiamethoxam，THI)作为第二代 NIIs 的

典型代表，其在土壤和地下环境中的检出率和残留水

平高，潜在危害性已经被多次报道[13]。本研究基于

铁地球化学过程，模拟地下环境中原位产生的 FeS，

并在厌氧条件下对 FeS 介导的 THI 还原降解机制进

行了研究。其中，利用光电子能谱(XPS)、X 射线衍

射(XRD)和透射电子显微镜(TEM)等结构表征技术研

究了 FeS 矿物的形貌结构和元素组成，系统探究了

FeS 浓度、环境 pH、无机阴离子、无机阳离子和腐殖

酸对 FeS 降解 THI 的影响，并通过淬灭试验鉴定了主

导 THI 还原降解的活性中心，进而阐释了 THI 在 FeS

介导下的降解机理。本研究结果可为理解和优化土壤及

地下水中新烟碱类农药的自然降解过程提供新的视角，

并为相关环境修复策略的制定提供理论依据。 

1  材料与方法 

1.1  试验材料 

噻虫嗪标准品(THI，99.7%)购自西格玛奥德里奇

(上海)贸易有限公司，分子式 C8H10ClN5O3S，分子量

271.9 g/mol，米白色至黄色固体，pKa 值 0.99 ± 0.10，

熔点 139.1℃，蒸气压 6.6×10–6 mPa (25 )℃ ，相对密

度 1.57 (20 )℃ ，水中溶解度 4.1 g/L(25 )℃ 。醋酸钠

(NaOAc)和十水合四硼酸钠(Na2B4O7·10H2O)用作 pH

缓冲盐。四水合氯化亚铁(FeCl2·4H2O)、腐殖酸(HA)、

一水合草酸铵(C2H10N2O5·H2O)、叔丁醇(C4H10O)、氯

化钾(KCl)、二水氯化钙(CaCl2·2H2O)、氯化钠(NaCl)、

六 水 合 氯 化 镁 (MgCl2·6H2O) 、 六 水 氯 化 铝

(AlCl3·6H2O)、四水氯化亚锰(MnCl2·4H2O)、碳酸钠

(Na2CO3)、硝酸钠(NaNO3)、亚硝酸钠(NaNO2)、2,2′-

联吡啶(C10H8N2)、氯化铵(NH4Cl)、硫化钠(Na2S·9H2O)

均为分析纯试剂。 

1.2  材料制备与表征 

参考前人[14]报道，FeS 的制备在氮氢混合气氛

(VN2∶VH2 = 9∶1)的手套箱内(ELECTROTEK，英国)

进行。首先，将 72 mL 1.1 mol/L 的 Na2S 溶液缓慢加

入 120 mL 0.57 mol/L 的 FeCl2 中，并在手套箱内混合

3 d；然后，将悬浮液转移至密封的聚丙烯瓶中，并

以 10 000 r/min 离心 10 min，离心后样品转移回手套

箱中，并对上清液电导率进行测定，随后用脱氧去离

子水冲洗以取代上清液。重复上述过程直至电导率低

于 200 μS/cm，使用真空冷冻干燥器对沉淀物进行冷

冻干燥，得到试验所用的 FeS 样品。 

通过 X 射线光电子能谱(XPS)、电感耦合等离子

体–发射光谱(ICP-OES)、X 射线衍射(XRD)和透射电

子显微镜(TEM)对制备的 FeS 样品表面元素价态、晶

体结构和形貌进行测定。 

1.3  THI 降解试验 

为确保厌氧条件，本研究中降解试验在氮氢混合

气氛(VN2∶VH2 = 9∶1)的手套箱内进行。配制浓度为

200 μmol/L 的 THI 母液储存在棕色玻璃瓶中以便进

行后续厌氧降解试验。 
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FeS 浓度影响试验：取 9 个 15 mL 离心管作为反

应容器并加入 10 μmol/L 的 THI 溶液，向不同离心管

内分别加入浓度 0.5、1、2 g/L 的 FeS 悬浮液，使用

磁力搅拌器在 25 ℃、2 000 r/min 下对各离心管内反

应溶液进行搅拌。在反应开始后的 0、30、60、120、

240、360 min 时进行取样，每次取样收集 0.5 mL 反

应溶液于预先装有 0.5 mL 甲醇的 2 mL 离心管内，以

14 000 r/min 离心 5 min，取上清液过 0.22 μm 滤膜后

用高效液相色谱仪对 THI 浓度进行检测。 

反应体系 pH 影响试验：根据 FeS 浓度试验结果，

选取 1 g/L FeS 悬浮液和 10 μmol/L 的 THI 溶液作为

反应浓度，考察不同 pH 对 FeS 还原降解 THI 的影

响。分别选取 10 mmol/L 醋酸钠和硼酸钠缓冲盐配制

成 pH 为 5、7、9 的缓冲溶液，作为不同 pH 反应体

系，试验其余操作同 FeS 浓度影响试验。 

共存离子影响试验：本研究还探讨了无机阴离子

(Cl–、CO3
2–、NO3

–、NO2
–)、无机阳离子(K+、Ca2+、Na+、

Mg2+、Al3+、Fe2+、Mn2+、NH4
+)和不同浓度腐殖酸(HA)

对 FeS 还原降解 THI 的影响。根据上述试验结果，

选择 FeS 悬浮液浓度为 1 g/L、THI 溶液浓度为

10 μmol/L、pH 5 为最优反应条件进行试验，试验中

无机阴、阳离子浓度均为 10 mmol/L，HA 浓度设置

为 0、5、10、20 mg/L，试验其余操作同 FeS 浓度影

响试验。 

所有试验均设置 3 组平行。 

1.4  淬灭试验 

为探究 FeS 介导 THI 降解的机制，分别选取草

酸铵(OA)、2,2′-联吡啶(BPY)和叔丁醇(TBA)进行淬

灭试验，其中 OA(0.05、0.25、0.5 mol/L)用以验证硫

(S)空位的还原贡献[15]；BPY(0.5、2、8、32 mmol/L)

对 Fe(Ⅱ)具有强络合作用，用以验证 Fe(Ⅱ)的还原贡

献[16]；TBA(0.05、0.1、0.2 mol/L)能够与·OH 反应，

用以验证是否有·OH 的作用[17]。 

为验证溶解态 Fe(Ⅱ)的还原贡献，选取 1 g/L 

FeCl2 溶液和 10 μmol/L 的 THI 溶液，在 pH 5 条件下

进行试验，在反应开始后的 0、30、60、120、240、

360、1 200 min 时进行取样，试验其余操作同 FeS 浓

度影响试验。 

1.5  THI 及其降解产物测定方法 

采用高效液相色谱法 (HPLC，安捷伦 1260 

Infinity)测定 THI 的浓度。色谱柱为 ZORBAX SB-C18 

(4.6×12.5 mm, 5-Micron，安捷伦)，流动相甲醇∶水

体积比为 50%∶50%，流速为 0.8 mL/min，检测波长

255 nm。采用高效液相色谱-串联质谱法 (HPLC- 

MS/MS，AB SCIEX QTOF)鉴定 THI 的降解产物。 

1.6  溶解态 Fe(Ⅱ)和总铁(T-Fe)测定方法 

采用 1,10-菲咯啉分光光度法分析反应体系中

Fe(Ⅱ)和 T-Fe 的浓度。在预定的时间间隔(0、120、

240、360、1 200 min)内，用等体积的 HCl(0.2 mol/L)

酸化 0.35 mL 样品，然后将溶液与 0.1 mL 100 mmol/L

乙酸盐缓冲液(pH 4.6)、0.1 mL NaF 溶液(10 mmol/L)

和 0.1 mL 1,10-菲咯啉溶液(1.5 g/L)混合；显色 10 min

后，用紫外–可见分光光度计(UV-2700，Shimazu Co. 

Ltd，日本)在波长为 510 nm 处测量样品。按照与上

述相同的方法，用盐酸羟胺(100 g/L)将 Fe( )Ⅲ 还原为

Fe(Ⅱ)后，分析 T-Fe 的含量。 

1.7  数据处理与统计分析 

文中数据结果均以均值 ± 标准差表示，采用

Excel 2019 和 Origin 2017 进行数据处理及作图。 

2  结果与讨论 

2.1  FeS 的表征 

2.1.1  XRD 和 ICP-OES 分析    对合成的 FeS 矿

物进行 XRD 表征以探究其晶体结构，并将所得图谱

与标准卡片(FeS#15-0037)进行对比，结果如图 1 所

示。由图 1 可知，在 FeS 矿物的 XRD 能谱图中，2θ = 

17.61°的位置有明显的衍射峰，与标准卡片中 FeS

四方硫铁矿的(001)晶面相吻合[18-21]，2θ = 30.06°、

38.95°、50.43°处的 3 个特征衍射峰分别对应(101)、

(111)和(112)晶面，表明本研究成功合成了 FeS 矿物。

而 FeS 晶体主衍射峰较尖锐，且无杂峰，表明本次

合成的 FeS 晶体具有良好的纯度及结晶度。此外，

通过 ICP-OES 测定，发现 FeS 样品中 Fe 和 S 元素

的质量分数分别为 69.84% 和 29.10%，也表明本次

制备的样品纯度较高。 

 

图 1  FeS 的 XRD 谱图 
Fig.1  XRD spectra of FeS sample 
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2.1.2  XPS 分析   为探究本研究合成的 FeS 矿物的

化学结构和元素表面价态，对其进行 XPS 谱图分析，

结果如图 2 所示。Fe 2p 轨道(图 2A)的拟合结果显示，

在结合能为 732.52、723.80、718.90、710.44 eV 出现

的特征峰代表 Fe(Ⅲ)–S 键，而结合能为 721.42、

720.13、708.62、707.02 eV 的特征峰代表 Fe(Ⅱ) –S

键，Fe(Ⅲ)和 Fe(Ⅱ)的含量占比分别为 74.47% 与

25.53%。S 2p 图谱的拟合结果(图 2B)中，结合能为

160.78、161.54 和 162.03 eV 的峰为 S2–；结合能为

162.64、163.21 和 164.31 eV 的峰为 Sn
2–(n<4)，结合

能为 165.82 和 166.92 eV 的峰为 Sn
2–(n≥4)。 

XPS 结果表明，本次合成的 FeS 矿物中 Fe 以

Fe(Ⅲ)和 Fe(Ⅱ)的形式存在，其中 Fe(Ⅲ) –S 与四方硫

铁矿–胶黄铁矿的相变过程密切相关[22-23]，在此过程

中 ， 晶 体 中 的 Fe( Ⅱ ) 被 Fe( Ⅲ ) 取 代 ， 形 成

Fe(Ⅱ)xFe(Ⅲ)1–xS 结构。此外，S 2p 图谱的拟合结果

表明，FeS 中同时存在单硫化物和多硫化物。 

2.1.3  TEM 分析    采用 TEM 对本研究合成的 FeS

矿物表面形貌进行观察，结果如图 3 所示。本研究合

成的 FeS 矿物呈现表面褶皱团聚的不规则球状，并在 

 

图 2  FeS 的 Fe 2p(A)和 S 2p(B)XPS 谱图 
Fig. 2  XPS spectra of Fe 2p(A) and S 2p(B) of FeS 

 

(A：1 000 nm；B：20 nm；C：10 nm；D：5 nm) 

图 3  不同标尺下的 FeS 矿物 TEM 图  
Fig. 3  TEM plots of FeS at different scales 
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其周围有片状物质，无定形和晶格条纹均有存在。结

合 FeS 矿物的 XRD 谱图分析，其为(001)片状和(112)

晶面等主要矿相[24]，片状结构平均长度为 78.5 nm，

晶格条纹平均间距为 0.31 nm。 

2.2  厌氧条件下 FeS 矿物对 THI 的还原降解 

2.2.1  不同浓度FeS和 pH对THI降解的影响    在模

拟厌氧条件下，加入不同浓度 FeS 后 THI 降解情况如

图 4A 所示。在无 FeS 参与反应时，THI 在厌氧条件下

不降解；而在添加 0.5 g/L 的 FeS 后，反应 6 h 后 THI

降解率提高到 81.1%；当 FeS 添加浓度为 1.0 和 2.0 g/L

时，反应 360 min 后 THI 几乎完全降解。该结果表明，

高浓度的 FeS 使得 THI 能够被快速还原降解。 

我国南方地下水 pH 主要在 5.6 ~ 7.2[25]。初始 pH

对铁基材料的反应体系具有显著影响，因此本研究选

用醋酸钠和四硼酸钠作为缓冲盐，考察不同 pH(pH 5 ~ 

9)对 THI 降解的影响，结果如图 4B 所示。当 pH 为

7 时，反应 360 min 后 THI 降解率仅为 63.7%；当 pH

为 9 时，THI 降解率达 69.6%；而当 pH 为 5 时，THI

降解率高达 90%：表明酸性条件有利于 THI 的降解，

而中性/碱性条件对该体系降解 THI 具有一定抑制作

用。这可能是因为当 pH 低于 7.0 时，高浓度 H+ 有

利于界面痕量 Fe(Ⅱ)溶解，从而导致 FeS 界面更多硫

空位的产生，使得厌氧条件下 FeS 对 THI 的还原能

力提高[26]。 

 

图 4  不同浓度 FeS(A)和不同 pH 条件(B)下 THI 厌氧还原降解率变化情况 
Fig. 4  Anaerobic reduction degradation rates of THI under different FeS concentrations (A) and pH values (B) 

 
2.2.2  共存离子对 THI 降解的影响    环境中天然

有机物和无机阴、阳离子的存在可能对 FeS 介导的

THI 降解存在影响[27-28]，因此，本研究选择腐殖酸(HA)

作为代表性天然有机质，选择 Cl–、NO3
–、CO3

2–和 NO2
– 

作为代表性无机阴离子，K+、Ca2+、Na+、Mg2+、Al3+、

Fe2+、Mn2+、NH4
+ 作为代表性无机阳离子，探究在这

些有机质或离子存在的条件下 FeS 对 THI 降解的影响。

如图 5A 所示，HA 对 FeS 介导的 THI 降解没有明显影

响，当加入 5、10 和 20 mg/L 的 HA 时，反应 360 min

后 THI 降解率分别为 90.3%、89.3% 和 92.8%。 

无机阳离子的存在对 FeS 介导的 THI 降解具有

不同程度的影响(图 5B)，反应 360 min 后各体系 THI

降解率顺序为：Fe2+(91.2%)>Na+(90.5%)>Mn2+ (86.3%)> 

Mg2+(83.3%)>NH4
+(83.0%)>K+(81.8%)>Ca2+(80.8%)> 

Al3+(47.0%)，其中 Ca2+ 与 Al3+ 对 THI 降解抑制最为

明显。由于 FeS 的零点电荷电位 pHPZC 为 7.5[21]，在

pH 5 时，Ca2+不仅可与表面带有正电的 FeS 聚集沉

淀，而且在厌氧条件下其可与 FeS 表面的 Fe(Ⅱ)竞争

S(-Ⅱ)，使结构态 Fe(Ⅱ)向离子态 Fe(Ⅱ)转化[29]。加

入 Al3+ 后，反应体系 pH 从 5.0 上升至 5.8，溶液 pH

有可能改变 FeS 表面的电学性质，从而对 THI 的降

解产生抑制作用[30]。 

此外，本研究还考察了土壤环境中几种常见的

共存阴离子(Cl–、NO3
–、CO3

2– 和 NO2
–)对 FeS 介导的

THI 降解的影响(图 5C)。其中，NO3
– 对 THI 的降解

过程有轻微影响，反应 360 min 后，THI 降解率能达

90.1%，这与前人研究一致[31]。CO3
2– 的存在对 THI

的降解具有一定抑制作用，反应 360 min 后 THI 降解

率为 77.2%，这可能是因为 CO3
2–易与·OH 自由基反

应形成 HCO3
–，导致体系中活性自由基的减少[26]。当

与 NO2
– 共存时，THI 的降解被显著抑制，降解率仅

为 13.1%。图 5D 显示在与 NO2
– 共存时，NO2

– 被快速

转化，而 THI 反应在 5 min 后被中止。这可能归因于

NO2
–可与 FeS 表面的 S(–Ⅱ)竞争 THI，从而抑制 THI

降解 [32]，其反应方程式为 FeS+5H2O+9NO2
–→Fe3++ 

SO4
2−+9NO+10OH−。同时，加入 NO2

–后，实测 pH 从

5.0 上升至 5.7，这与 NO2
–与 FeS 反应导致 OH− 释放

有关。 
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图 5  不同浓度 HA(A)、不同无机阳离子(B)和不同无机阴离子(C)对 THI 降解率的影响及 NO2
– 存在时体系 

NO2
–浓度的变化情况(D) 

Fig. 5  Degradation rates of THI under different concentrations of HA (A), different inorganic cations (B) and inorganic anions (C),  
and change of NO2

– concentration in the system(D) 

 
2.2.3  FeS 还原降解 THI 的机制探究   由于 2,2′-联

吡啶(BPY)对 Fe(Ⅱ)有很强的络合能力，因此其能快

速螯合和钝化溶液和固相 Fe(Ⅱ)。如图 6A 所示，在

厌氧 FeS 悬浮液中添加 0.5 mmol/L 的 BPY，反应

360 min 后，THI 降解率从 88.9% 显著下降到 60.8%，

并随着 BPY 浓度增加到 32 mmol/L 时降解率下降到

13.1%。该结果证实 Fe(Ⅱ)是 FeS 还原降解 THI 的主

要活性中心，是 THI 还原的最终电子供体。图 6B 为

该体系中 Fe(Ⅱ)和 T-Fe 的释放情况，可见，随着反应

进行 FeS 中的铁以溶解态 Fe(Ⅱ)的形式不断释放至溶

液中，反应 360 min 后溶液中 Fe(Ⅱ)和 T-Fe 的浓度分

别为 356 μmol/L 和 386 μmol/L。为考察释放的溶解态

Fe(Ⅱ)在厌氧条件下是否对 THI 的降解具有贡献作用，

因此选取浓度为 1 g/L 的 FeCl2进行探究，结果如图 6C

所示，溶解态 Fe(Ⅱ)对 THI 并无降解作用。 

草酸铵(OA)由于含有丰富的氧官能团，容易与

硫空位相结合，通过添加 OA 可验证硫空位对 THI

还原降解的影响。图 6D 结果表明，OA 对 THI 降解

具有显著的抑制作用，且高浓度的 OA 对 THI 降解

的抑制作用更明显。与对照组相比，当 OA 浓度为

0.05 mol/L 时，反应 360 min 后 THI 的降解率从 88.9%

下降至 16.8%。此外，当OA 用量增加到 0.25 和 0.5 mol/L

时，THI 的降解几乎完全被抑制。这主要是由于 FeS

上硫空位对 THI 的硝基官能团具有结合作用，从而

增强了 THI 与 Fe(Ⅱ)之间的电子传递过程，即 FeS

上 Fe(Ⅱ)作为电子供体将电子传递给 THI 发生还原

降解。而 OA 的加入使其氧原子极易与 FeS 上的硫空

位结合，从而覆盖 FeS 表面的硫空位，导致 THI 的

降解完全被抑制[17,33]。 

已有研究报道，厌氧条件下 FeS 上硫空位能够

诱导 H2O 分子产生·OH[34]，因此，本研究在反应体系

中添加适量的·OH 淬灭剂叔丁醇(TBA)以考察·OH 对

THI 还原的贡献[35]。如图 6E 所示，随着 TBA 浓度

增加，THI 的降解速率明显受到轻微影响，因此推断，

FeS 上 Fe(Ⅱ)和硫空位是主要活性位点，且溶解态

Fe(Ⅱ)与自由基的贡献相对较小。 
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(A：不同浓度 BPY 对 THI 降解的影响；B：Fe(Ⅱ)和 T-Fe 在 FeS 反应体系中的释放情况；C：FeCl2 对 THI 的降解情况； 

D：不同浓度 OA 对 THI 降解的影响；E：TBA 对 THI 降解的影响) 

图 6  淬灭试验结果 
Fig. 6  Quenching test results  

 
2.2.4  降解途径    本研究采用 HPLC-MS/MS 检

测 FeS 还原 THI 的降解产物，并提出了 THI 降解

的可能途径，如图 7 所示。首先，THI 分子中的 

–NO2 上带负电的 O 原子与 FeS 上带正电的硫空位

结合，并发生电子转移使其断键，形成亚硝胺中间

体，进一步亚硝基发生水解作用被消除转化为 

–NH2，形成对应的伯腙产物(P1)；随后，–NH2 官

能 团会 进一步 发生 还原脱 胺基 作用， 脱硝 基

THI(P2)；产物 P2 的胺基会进一步发生水解反应，

形成尿素–THI 代谢产物(P3)；在厌氧还原条件下，

噻虫嗪中的五元噻唑环上的–Cl 基团也会被 FeS 进

一步还原去除，形成对应的脱氯产物(P4)[36-37]。综

上，本研究提出 FeS 还原降解 THI 的两条路径：还

原脱硝和还原脱氯。 

 

图 7  FeS 降解 THI 的转化途径 
Fig.7  Proposed transformation pathways involved in THI degradation by FeS 
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3  结论 

模拟厌氧环境中，THI 能够被 FeS 快速还原降

解，且在酸性条件下反应更为迅速；当与 Al3+ 或 NO2
–

共存时，THI 的还原降解被明显抑制，而其他环境因

子影响较小。FeS 表面的 Fe(Ⅱ)和硫空位是 FeS 还原

降解 THI 的主要反应活性位点，硫空位与 THI 的硝

基官能团相互作用，从而引发 THI 的还原降解。FeS

还原降解 THI 主要形成还原性副产物，通过鉴定，

本研究进一步提出了 THI 还原脱硝和还原脱氯两条

主要降解途径。 
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