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饮用水中卤乙酸去除研究进展 
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(重庆大学 三峡库区生态环境教育部重点试验室，重庆，400045) 
 
摘  要：阐述水中卤乙酸(HAAs)去除方法。水中 HAAs 的去除方法包括物理、化学和生化方法。常规自来水处理

工艺采用预氯化可以去除一定量的 HAAs 前体物质，但对预氯化产生的 HAAs 没有明显的去除效果。活性炭技术

与生物降解技术是去除水中 HAAs 的重要手段。化学氧化方法(特别是涉及羟基自由基参与的高级氧化)是去除水

中 HAAs 的一种可能途径。双金属协同与电化学的还原脱卤方法能够将 HAAs 脱卤生成不含卤素原子的乙酸，环

境友好，可控性强，是一种很有应用前景的方法。 
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Abstract: Various methods of haloacetic acids (HAAs) removal from drinking water were reviewed. The treatment 

methods of HAAs include the physical, chemical and biological approaches. The routine treatment process of tap water 

with prechlorination can remove some HAAs precursors, but little HAAs. Both activated carbon and biodegradation 

technology are important methods for the removal of HAAs. Chemical oxidation, especially the advanced oxidation 

processes characterized by the generation of hydroxyl radicals, is a potential method to HAAs removal. Reductive 

dehalogenation, including bimetallic synergy and electrochemical process, can change HAAs into acetic acid, and is a 

promising method for HAAs removal with controllable and environmentally desirable process. 
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加氯消毒是目前自来水处理普遍采用的消毒方

法，但近几十年来，通过对某些癌症的发病率和病原

学关系的调查以及大量的动物实验表明，长期饮用加

氯消毒的饮用水，死于消化和泌尿系统癌症的危险性

很大，氯代消毒副产物(DBPs)是多种癌症的致病因  
子[1]，饮用水加氯消毒产生的氯化 DBPs 对人类健康

的危害问题在世界范围引起了越来越广泛的关注[2−3]，

随着我国水源水有机物污染日益严重[4]，饮用水 DBPs
健康风险问题也越来越突出。卤乙酸(HAAs)是一类普

遍存在的致癌风险较大的饮用水氯化 DBPs[5]，由于其

具有非挥发性、亲水性，在水中存在的时间长，其持

续性影响很大。在美国等发达国家，饮用水法规对

HAAs 浓度已有严格限制标准。HAAs 共有 9 种：一

氯乙酸 (MCAA)、二氯乙酸 (DCAA)、三氯乙酸 
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(TCAA)、一溴乙酸(MBAA)、二溴乙酸(DBAA)、三

溴乙酸(TBAA)、一溴一氯乙酸(BCAA)、一溴二氯乙

酸(BDCAA)、二溴一氯乙酸(DBCAA)，美国《安全饮

用水法》在 1996 年实施了第 1 阶段的浓度控制，其

中，规定常见的 5 种 HAAs 在饮用水中质量浓度之和

最大值不能超过 60 µg/L，这 5 种 HAAs 分别为：

MCAA，DCAA，TCAA，MBAA 和 DBAA[6]。到 2000
年实施了第 2 阶段的控制，HAAs 在饮用水中的质量

浓度较第 1 阶段减半。我国对饮用水 DBPs 的研究相

对滞后，2006 年参照世界卫生组织(WHO)标准，在《生

活饮用水卫生标准》中制订了饮用水 DBPs 卫生标准

或限量值，其中，HAAs 最大允许质量浓度规定为 150 
µg/L(DCAA 为 50 µg/L，TCAA 为 100 µg/L)[7]。目前，

国内外关于饮用水中 HAAs 的去除方法研究包括物理

法、化学法和生物法，本文作者对饮用水中卤乙酸去

除研究进行总结和评述，以便为进一步开展饮用水中

HAAs 去除处理研究和实际应用提供参考。 
 

1  自来水常规处理工艺 
 

目前，我国大部分城市自来水厂采用的工艺为常

规的混凝、沉淀、过滤和消毒，主要去除水源水中的

悬浮物、胶体杂质和细菌，对有机物的去除效率较低。

由于水源水质恶化，水源中有机污染物含量增加，这

样，在自来水处理工艺消毒环节有机物和氯气反应生

成 DBPs 而带来的健康风险增加。很多水厂采用预氯

化氧化水中分散、稳定的有机污染物，进而达到去除

部分 HAAs 前体物的目的，但由此也带来了预氯化时

氯与进水中有机物反应生成的 HAAs 能不能在后续处

理过程中被有效去除的问题。 
1.1  常规处理工艺/预氯化 

李金燕等[8]对以黄河水作为原水的某北方城市自

来水厂的研究发现：在常规工艺预氯化处理过程中，

前氯化处理单元出水中 DCAA 和 TCAA 的含量相对

于原水均有显著增加，TCAA 增加幅度更大；对于后

氯化处理单元出水，TCAA 的含量较前氯化处理单元

出水含量增加，而 DCAA 含量较前氯化处理单元出水

含量降低，HAAs 总含量较前氯化处理单元出水含量

增加。Rodriguez 等[9]通过带预氯化的自来水常规工艺

对 2 种不同水源点原水的处理研究发现：过滤单元对

HAAs(特别是对 DCAA)具有一定的去除作用，并且夏

季的去除效果比冬季的效果好，2 处水源点的过滤单

元平均去除率分别为 18%和 22%；经历过滤单元后，

TCAA 浓度有微小增加，DCAA 浓度减小，推测过滤

单元发生了对 DCAA 的生物降解。从已有的研究可以

看出：不同的水源、工艺条件下采用预氯化过程对

HAAs 的控制效果存在较大差异，如何发挥工艺中微

生物降解效能，实施对 HAAs 的有效控制，同时兼顾

常规处理要求，还有待进一步研究。 
1.2  常规处理工艺/活性炭深度处理 

为了强化对水中 HAAs 的控制，在常规工艺中增

设活性炭吸附过程。李建渠等[10]对自来水厂常规工艺

的不同给水处理单元进行研究，结果表明：混凝、沉

淀、过滤等单元对 HAAs 没有去除效果；但当在消毒

单元前、过滤单元后设置粒状活性炭(GAC)滤池时，

对 DCAA 和 TCAA 的去除率分别达到 70%和 43%。 
Kim 等[11]通过对常规自来水处理工艺进行改进，

将快砂滤池改造成 GAC 滤池，其砂滤层厚度为 250 
mm，GAC 层厚度为 750 mm。结果表明：在运行初期，

GAC 滤池对 HAAs 的去除可达到很好的效果，但 3.5
月后 GAC 滤池对 HAAs 的去除率开始出现下降现象，

到 6 月后，GAC 滤池对 HAAs 的去除效果又得到较好

恢复。并且 GAC 滤池对 HAAs 的去除受季节性的影

响很明显，从第 1年的 9月到第 2年 3月，这期间HAAs
的去除率明显降低，降低幅度可达 34%，整个过程呈

现周期性变化。在运行初期，GAC 滤池对 HAAs 的去

除主要是吸附作用，之后，随着生物膜在活性炭表面

的形成，GAC 滤池对 HAAs 的去除主要是生物降解 
作用。 
 

2  活性炭吸附 
 

活性炭吸附在饮用水处理中的应用非常普遍，对

于美国饮用水标准所涉及的 64 项有机污染物指标中

的 51 项，美国国家环保署(USEPA)将活性炭吸附列为

饮用水处理的最可行技术(BAT)[12]。从已有的一些应

用结果可以看出：对于水中已生成 HAAs 的去除，活

性炭吸附可以发挥较大的作用[9]。所以，考察水中

HAAs 在活性炭上的吸附特性，探索活性炭对水中

HAAs 高效吸附问题，成为近些年来研究水中 HAAs
控制的一个重要方面。 

曹莉莉等[13]在活性炭静态、动态实验研究中发

现：在试验条件下，DCAA 吸附等温线与朗格谬尔曲

线较接近；TCAA 吸附等温线在低浓度段与朗格谬尔

曲线比较接近，在高浓度段出现曲线上翘，与 BET 曲
线形状接近；TCAA 吸附容量为 DCAA 吸附容量的 2
倍多；当进水为配水、DCAA 与 TCAA 的质量浓度均

为 10 µg/L 时，活性炭柱的动态吸附实验穿透时间分
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别可达到 462 d 和 1 094 d。 
汪昆平等[14]通过 GAC 吸附水中 HAAs 的等温吸

附试验、RSSCT 动态吸附试验研究发现：在实验条件

下，不管是单组分吸附或混合组分溶液吸附，GAC 对

DCAA 和 TCAA 的吸附符合 Langmuir 吸附模型，混

合组分体系中 DCAA 和 TCAA 组分的吸附量与 2 组

分的浓度成正比；GAC 对 TCAA 的吸附量高于对

DCAA 的吸附量；共存 HAAs 组分存在、EBCT 减小、

腐殖质存在都使穿透曲线的陡峭性增加，相应穿透点

提前，每克活性炭处理水量下降；无论是单组分溶液

或混合组分溶液，DCAA 比 TCAA 更容易穿透；与对

TCAA 的吸附影响相比，减少 EBCT 对 DCAA 的吸附

更为不利；腐殖质对 HAAs 的吸附存在竞争性吸附的

影响，对 TCAA 的吸附影响比对 DCAA 的影响大。 
Tung 等[15]根据实验室等温试验和现场试验研究

指出：GAC 对卤乙酸的吸附量随卤乙酸分子中卤素原

子数的增加而增加，溴代 HAAs 吸附量大于相应的氯

代卤乙酸吸附量；在 GAC 滤柱连续运行初期，活性

炭的吸附作用对 HAAs 的去除起关键影响，之后，生

物降解对 HAAs 去除起主要作用。 
万蓉芳等[16]在利用活性炭吸附水中 HAAs 的研究

中得出了实验活性炭对 HAAs 吸附的 Freundlich 模型

参数，并发现酸性条件下有利于活性炭对 HAAs 的吸

附。在多组分共存条件下，HAAs 之间存在竞争吸附，

与单组分条件相比，多底质条件对活性炭吸附 TCAA
的影响较小，对活性炭吸附 DCAA 的影响较大。 
2.2  不同活性炭吸附性能的差异 

活性炭对污染物的吸附受活性炭本身性质、污染

物性质的影响。采用不同种类 GAC 吸附水中 HAAs
的研究发现[17]：不同种类的活性炭对水中 HAAs 的吸

附量存在很大差异，实验活性炭中最大吸附量能够达

到最小吸附量的 5 倍多；GAC 常规物理化学参数表征

的性能与 GAC 实际 HAAs 吸附性能不一致；随着含

氧官能团所占比例增加，活性炭对 HAAs 的吸附量降

低，这样的变化在带含氧官能团的碳含量低于 23%时

尤为明显。 
 

3  生物降解 
 

关于水中 HAAs 的去除，大量理论研究和工程实

践结果都表明微生物对 HAAs 具有降解作用[9−11, 15]。

生物降解过程费用较低，并且微生物变异性和适应性

都很强，因此，HAAs 的生物降解一直受到研究者的

关注。 

3.1  降解菌自然培养 
Baribeau 等[17]利用环状反应器模拟配水系统考察

水中 HAAs 的生物降解性，结果表明：在反应器停留

时间 12 h、温度为 17~22 ℃、水中无消毒剂残留时，

反应器下游段二卤代乙酸被降解，对于氯消毒的水，

二卤代乙酸的降解率能够达到 75%，对于氯胺消毒的

水，二卤代乙酸的降解率能够达到 60%；当温度为

12~14 ℃或存在常规量消毒剂残留时，没有观察到

HAAs 的降解现象。 
Zhou 等[18]在 MCAA，DCAA 和 TCAA 加标质量

浓度分别为 500 µg/L 的混合 HAAs 自来水样中，加入

从当地水厂吸附柱中活性炭上获取的生物膜，对无余

氯的水样进行观察发现：8 d 后 HAAs 完全降解；对

于初始余氯质量浓度约 2 mg/L、期间余氯质量浓度一

直维持在 1 mg/L 以上的水样，8 d 后 HAAs 浓度基本

没发生变化；HAAs 分子中卤素原子越多，生物降解

速率越低。Xie 等[19]针对 MCAA，MbrAA，DCAA，

DbrAA 和 TCAA 加标质量浓度分别为 50 µg/L 的混合

HAAs 自来水样，利用生物活性碳柱连续运行去除水

中 HAAs，结果表明：已完成挂膜的生物活性炭炭柱

能够对这 5 种 HAAs 进行有效去除，TCAA 的去除效

果稍差；对于不同的 HAA，未挂膜的新炭获得降解

HAAs 所需生物活性的时间不同。 
Bayless 等[20]利用玻璃珠挂膜研究了生物膜对水

中 6 种 HAAs 的降解，结果显示：一卤代乙酸最容易

被降解，这 6 种 HAAs 生物降解从难到易顺序为：

MBAA，MCAA，BCAA，DCAA，DBAA，TCAA。 
3.2  降解菌纯培养 

Torz 等[21]在分批和连续培养条件下，利用自养黄

杆菌 GJ10，以单一 MCAA 为碳源和能源对 0.9~48.4 
mmol/L 的 MCAA 进行处理。MCAA 在分批试验中都

被完全降解，当 MCAA 浓度超过 25 mmol/L 时，出现

底物抑制现象，停滞期延长，菌株生长迟缓，但当适

应高浓度 MCAA 后，菌株开始生长。在 0.9~48.4 
mmol/L MCAA 中，GJ10 将 MCAA 消耗完全，最后

产物为 Cl−1、生物体、CO2，系统引入的 MCAA 含量

与最后释放的 Cl−1的含量一致。在降解过程中，MCAA
脱卤速度比乙醇酸的消耗速度快，存在乙醇酸积累。

对于 1,2-二氯乙烷、柠檬酸钠、营养肉汤这 3 种底物

的接种体，1,2-二氯乙烷接种体在 MCAA 环境下具有

最大的生长速率。在 2.5 L 连续搅拌发酵罐中，稀释

率为 0.016 h−1、浓度为 20 mmol/L 的 MCAA 经过 7~   
8 h 后被 GJ10 有效消耗。在发酵罐中，随着 MCAA
浓度的快速下降，氧浓度下降，氧传递受限成为引起

乙醇酸积累的关键因素。 
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Mcrae等[22]将富集培养获得的以MCAA或TCAA
为唯一碳源、能源的微生物清洗后，加入有单一 HAA
的血浆瓶中，HAAs 浓度按类似于地表水、给水管网

中 HAAs 浓度确定，结果表明：这 2 种 HAAs 都能够

被生物降解；MCAA 培养物能够降解 MCAA 和

MBAA，并且符合准一级反应动力学规律，当浓度为

1×10−5~2 mmol/L 时，准一级反应动力学常数分别为

10.6 和 11.3 mL·mg−1·d−1；TCAA 培养物降解 TCAA 也

符合准一级反应动力学规律，当浓度为 5.33×
10−5~0.72 mmol/L 时，其准一级反应动力学常数分别

为 6.52 mL·mg−1·d−1；TCAA 培养物能够降解 MCAA，

且随着培养时间的增加，降解速率增大。放射性同位

素 C14示踪结果表明：HAAs 中的 C 主要转化为 CO2，

少部分转化为生物体；对富集培养物群落 16SrRNA 基

因片段 PCR 扩增产物的 DGGE 进行分析，结果表明：

富集培养物的微生物种类较为丰富，但 2 种培养物中

微生物菌种没有一种与 HAA 琼脂平板培养的降解菌

种一致。 
 

4  化学氧化 
 
4.1  一般化学氧化 

由于 α-碳结合有强吸电子效应的卤素原子，

HAAs 比相应的羧酸更容易脱羧[23]。水中三卤乙酸能

够脱羧生成相应的三卤甲烷(THMs)，在此过程中，

TCAA 显示出比 TBAA 更高的活化能[24]。 
2002 年 Zhang 等[25]发现：水中 BDCAA，DBCAA

和 TBAA 能够自发进行脱羧反应，生成相应的三卤甲

烷(THMs)。其中，TBAA 的反应速度最快；在中性水

环境中，反应遵从一级反应动力学模型；在 23 ℃时，

BDCAA，DBCAA 和 TBAA 反应速率常数分别为：

0.001 1，0.006 2 和 0.040 0 d−1；反应活化能从大到小

顺序为 BDCAA，DBCAA 和 TBAA；在试验条件下，

水质、pH(6~9)对相应 HAAs 的脱羧效果没有表现出明

显的影响。 
4.2  高级氧化 

近些年，关于有机羧酸的脱羧反应研究成果较  
多[26]，很多研究者利用催化的方法对水中 HAAs 脱羧

进行强化。对于一些难降解污染物的处理，利用自由

基(主要是羟基自由基)进行氧化分解能获得较高的去

除效率。羟基自由基的氧化电位高达 2.8 mV，能够对

多种类型的有机污染物进行氧化分解甚至完全矿化。 
Lifongo 等[27]通过日光对 HAAs 进行 TiO2光催化

氧化，发现 HAAs 都能够发生降解生成卤化氢、二氧

化碳和卤代甲烷，降解速率与 HAA 分子中卤素原子

数量成正比；温度和 pH 对 HAAs 降解过程影响不显

著，像 Na+这样的共存离子能够降低光催化剂活性；

BCAA 和 CDFAA 降解过程释放的溴和氟含量都大于

氯离子含量；在 15 ℃时，TBAA，DBAA 和 MBAA
的TiO2光催化降解半衰期分别为8，14和83 d，TCAA，

DCAA 和 MCAA 的 TiO2光催化降解半衰期分别为 6，
10 和 42 d，BCAA 和 CDFAA 的 TiO2光催化降解半衰

期分别为 18 和 42 d。 
汪昆平等[28]考察了 O3，UV，O3/UV，O3/H2O2，

H2O2/UV及O3/H2O2/UV等几种氧化方法对水中HAAs
的氧化情况发现：作为氧化方法的 O3/UV，O3/H2O2，

H2O2/UV 及 O3/H2O2/UV 均对 HAAs 有明显的去除效

果，其中：O3/UV 和 O3/H2O2/UV 的氧化速率高于其

他氧化方法的氧化速率；DCAA 的分解速率明显高于

TCAA 的分解速率；O3/UV 对 DCAA 和 TCAA 的氧

化服从准一级反应动力学模式，在相同的初始溶解臭

氧浓度下，DCAA 的准一级反应速率常数为 TCAA 
的 4~5 倍。 

伍海辉等[29]利用 UV/H2O2降解 DCAA 和 TCAA，

在紫外光强为 1 048 µW/cm2、双氧水投加量为      
70 mg/L、反应 3 h 时，对 DCAA 的去除率达 84.58%，

对 TCAA 去除率为 42.27%；UV/H2O2与 UV/H2O2/O3

对 DCAA 的氧化符从一级反应动力学规律；在紫外光

强度为 1 048 µW/cm2的条件下，UV/H2O2的反应速率

常数 k 与双氧水投加量成正比；在紫外光强度为   
183 µW/cm2 和 O3 累计投加量为 5 mg/L 的条件下，

UV/H2O2/O3 氧化 DCAA 的反应速率常数 k 与双氧水

投加量的 0.540 3 次幂呈正比。 
 

5  还原脱卤 
 

还原脱卤作为一种削减水中 HAAs 的重要途径也

受到很多学者的重视。 
5.1  单质金属还原脱卤 

Hozalski等[30]通过试验研究了4种HAAs (TCAA，

TBAA，CDBAA，BDCAA)与零价铁的反应，结果表

明：这几种 HAAs 都易于与零价铁发生反应，反应过

程伴有氢解作用，溴比氯优先脱除，TBAA 能够完全

脱卤生成乙酸；含氯 HAAs 与零价铁反应最终生成

MCAA；BDCA，CDBAA，TBAA 和 TCAA 这 4 种

HAAs 的准一级反应速率常数分别为：(10.6±3.1)，
(1.43±0.32)，(1.41±0.28)和(0.08±0.02) h−1。零价铁

还原虽然简单，但是零价铁还原活性不高，对 MCAA
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还原脱氯比较困难。 
Chen 等[31]针对 TCAA 等 HAAs 的还原脱氯产物

MCAA 较难进行还原脱氯的情况，利用还原沉淀法制

备了 Pd/Fe 双金属纳米粒子，其中，Pd/Fe 原子数之比

接近理论值，成分包含 α-Fe0，粒子相互联接成链，粒

径为(47±11.5) nm、比表面积为 51 m2/g，这种材料对

MCAA 脱氯表现出较好的效果；几种材料的脱氯能力

从大到小为：0.182% Pd/Fe，纳米 Fe，零价 Fe；脱氯

能力随 Pd 与 Fe 的原子数之比变化而变化，在 Pd 与

Fe 的原子比等于 0.083%时呈现最佳脱氯性能；增加

Pd/Fe 双金属纳米粒子用量能够强化 MCAA 脱氯；

Pd/Fe 双金属纳米粒子脱氯能力随初始 pH 增加而   
降低。 
5.2  电化学还原脱卤 

电化学方法环境友好、可控性强，被认为是很有

前景的一种方法。Korshin 等[32]研究了铜、金电极对

HAAs 的电化学还原过程，发现除 MCAA 外所有氯代

乙酸、溴代乙酸都具有电化学反应活性，还原速率随

HAAs 分子中卤素原子数量增加而增加，以铜为电极

的还原速率比以金为电极的还原速率高；溴代乙酸能

够完全脱卤，氯代乙酸脱氯伴有 MCAA 生成，MCAA
难以直接还原脱氯。 

Li 等[33]针对普通电化学方法析氢副反应严重、电

流效率低、对贵金属电极存在依赖等局限，利用循环

伏安法和恒电位电解法研究了固载血红蛋白的碳纳米

管修饰电极对 TCAA 的电催化还原脱氯的影响，发现

固载到碳纳米管电极的血红蛋白对氯乙酸还原脱氯的

活性高并且稳定，还原血红素容易再生，过电位低。

当恒电位为−0.45 V(相对与甘汞电极)时，TCAA，

DCAA 和 MCAA 能够完全被固载血红蛋白电极催化

还原脱氯；TCAA 按照 TCAA→DCAA→MCAA→AA
的途径分布还原脱氯。固载血红蛋白填充床流反应器

在恒电位为−0.45 V、电解时间为 100 min 条件下，对

30.0 mmol/L TCAA 和 DCAA 的去除率分别达到 40%
和 31%。固载血红蛋白的碳纳米管电极对氯乙酸的脱

氯活性从大到小为：TCAA，DCAA 和 MCAA，平均

电流效率大于 90%。 
 

6  结论 
 

水中 HAAs 去除涉及物理、水化学、胶体化学、

界面化学和电化学、生物等方面。 
(1) 对于常规饮用水处理工艺，要达到对水中

HAAs 的有效控制是比较困难的。在不同的水源、工

艺条件下采用预氯化过程对 HAAs 的控制效果存在较

大差异。为了强化对饮用水中 HAAs 的有效去除，在

相应处理工艺中如何强化微生物降解的环节、增设深

度处理单元等方面还有待进行系统、深入地研究。 
(2) 在实际饮用水处理工艺中，对于水中 HAAs

的去除，活性炭吸附发挥着重要的作用。活性炭表面

化学元素、表面化学官能团等对活性炭的 HAAs 吸附

性能影响极大，通过适当的活性炭制造工艺或活性炭

改性过程，获得针对 HAAs 吸附去除的适宜活性炭表

面物理化学性质，是提高活性炭对水中卤乙酸吸附性

能的重要途径。 
(3) 氧化与还原作为单一的方法应用存在一定局

限，最终产物、中间产物的风险评价有待进一步研究。

将氧化、还原的方法与其他方法联用，可以有针对性

地克服存在的局限，发挥各自的优势，将其单元优化

组合，可以有针对性地控制水中 HAAs 含量。 
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