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摘要: 氟喹诺酮类(FQs)药物是一种广泛使用的人工合成类抗生素, 存在于水体、沉积物等各种环境介

质中, 并在水生生物体内得到富集, 对人类健康和全球生态系统的可持续发展有重要的影响。环境中

FQs 残留的分析检测是了解其环境生物地球化学行为和潜在生态环境风险的基础, 本文系统总结了近

几年海洋水体、沉积物和生物体样品中 FQs 的残留特征、样品前处理与检测技术, 在此基础上, 前瞻

分析了海洋环境中 FQs 残留分析检测技术的发展趋势。分析表明, FQs 的分离富集和测定必须充分考

虑 FQs 的物理化学性质和样品成分的复杂性。海水样品准备应注意过滤膜的选择和 pH 的调节; 沉积

物和生物体的样品准备应考虑水分、萃取溶剂、基质效应和 pH 的影响, 并使用超声萃取。固相萃取、

QuEChERS 萃取、磁性固相萃取是分离富集 FQs 较常用的方法, 吸附剂、淋洗溶液和洗脱溶液的选择

和优化是提高样品回收率的关键。FQs 的检测大多通过液质联用或液相色谱结合荧光检测器进行, 其

中色谱柱的选择、离子对试剂的添加和进样 pH 值的调整都是优化的关键因素。研究指出海洋领域 FQs

在线自动 SPE 技术的开发以及新型萃取吸附剂的研制应在未来研究中被重点关注。 
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氟喹诺酮类(fluoroquinolones, FQs)药物是一类

人工合成的广谱抗生素, 具有抗菌谱广、组织扩散性

好、半衰期长和毒性低等特点, 是全球使用量第三大

的抗生素[1]。FQs 在人和动物体内只部分发生代谢反

应, 大部分以原药的形式排入环境中。由于高吸附性

和难降解性, FQs 成为“伪持久性”药物, 广泛存在

于水体和沉积物等环境介质中, 并在水生生物体内

不断富集 , 逐渐成为一类新型污染物 , 对人类健康

和生态环境产生了深远的影响[2]。因此, 掌握 FQs 在

海洋水体、沉积物和生物体中的含量水平不仅是认

识其在环境中生物地球化学行为的基础, 也是评价

其潜在环境风险的重要前提。 

FQs 在环境介质中含量较低, 且海水、沉积物

和水生生物体的样品本身成分复杂, 需要经过萃取

和分离富集等复杂的样品前处理过程来消除基质

干扰, 再通过分析检测仪器进行定性和定量测定。

因此, 理想的样品前处理和分离检测方法应具备选

择性好、操作简单、灵敏度高、回收率高和基质效

应低等特点。  

目前, 与人类生活更为密切的食品领域中 FQs

的残留问题备受关注 , 许多研究都报道了该领域

FQs 的样品前处理和分离检测方法, 如 Zhang 等[3]总

结了食品中喹诺酮类药物的分析测定方法 , Khatibi

等[4]将固相萃取结合高效液相色谱-质谱法用于食品

中 FQs 等抗生素残留的检测 , Zhang 等 [5]总结了

QuEChERS(quick, easy, cheap, effective, rugged and 
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safe)在食品抗生素残留检测中的发展和应用 , 李倩

等 [6]则归纳了动物性食品中喹诺酮类药物残留检测

方法。然而, 目前尚缺乏海洋水体、沉积物和水生生

物体等环境中 FQs 的样品前处理与分离检测方法的

系统总结。 

本研究归纳总结了海洋水体、沉积物和水生生

物体等环境中 FQs 的样品前处理和分析检测技术的

研究进展, 归纳了 FQs 的理化性质及其在海洋环境

中的污染特征, 探讨了不同环境中 FQs 的萃取、分

离富集流程、关键环节和优化条件, 比较分析了固相

萃取(solid phase extraction, SPE)技术、QuEChERS 萃

取技术、磁性固相萃取(magnetic solid phase extrac-

tion, MSPE)技术等净化和浓缩技术的原理和适用范

围 , 总结了高效液相色谱 (high performance liquid 

chromatography, HPLC)和超高效液相色谱(ultra per-

formance liquid chromatography, UHPLC)结合质谱

(mass spectrometry, MS)或荧光检测器(fluorescence 

detection, FLD)等分析检测技术的原理和优化条件。

最后, 研究展望了 FQs 样品前处理和检测技术的发

展趋势。 

1  FQs 的理化性质及在海洋环境中的

污染特征 

1.1  FQs 的理化性质 

FQs 是一类以 1, 4-二氢-4-氧吡啶-3-羧酸为基本

结构的广谱性人工合成抗生素, 由于其广谱抗菌活

性、低毒性、高组织扩散性而广泛应用于人类和动

物医学中, 已成为世界第三大类抗生素[7-8]。FQs 是

极性化合物, 易溶于稀酸溶液、碱溶液、极性强的有

机溶剂等, 不溶于弱极性和非极性溶剂。FQs 的结构

中有一个羧基、一个氟原子和一个哌嗪基或哌嗪衍

生物基团, 是既含有酸性基团又含有碱性基团的双

质子分子, 可以以阳离子、两性离子、中性离子和阴

离子的形式存在于环境中 [9], 同时强配位体羧基和

氟原子易与羟基反应 , 这增强了它们的水溶性 , 使

它们具有与多种阳离子(例如镁、钙、铝、铁和锌)

形成稳定配合物的强大能力[9]。 

由于不同的 FQs 具有不同的解离常数 (Ka, 

pKa= –lgKa)(表 1), 因此, 根据酸碱性质可将 FQs 分

为两类: 酸性喹诺酮类(pKa 6.0~6.9)和带哌嗪基杂环

的喹诺酮类(pKa1 5.5~6.3, pKa2 7.6~8.5)[10], 绝大多数

FQs 具有 2 个 pKa 值。FQs 在不同 pH 条件下以不同

的形式存在: 当 pH<pKa1 时, FQs 主要以阳离子形态

为主, 并存在少量两性离子形态; 当 pKa1<pH<pKa2

时, 溶液中存在 3 种离子形态的 FQs, 以两性离子形

态为主, 并且随着 pH 不断增大, 阳离子形态不断减

少, 阴离子形态逐渐增多; 当 pH>pKa2 时, FQs 主要

以阴离子形态存在, 并存在少量两性离子[11]。研究表

明, 在 FQs 的分析检测过程中, FQs 的质子化形态对

它们保留在固相萃取小柱上至关重要。因此, 为了将

FQs 转化为阳离子形式 , 一般将样品 pH 调整在

2.5~4 范围内, 最常见的是将 pH 调至 3[10]。 

 
表 1  常见 FQs 的理化性质及质谱参数 
Tab. 1  Physicochemical properties and mass spectrometry parameters of several fluoroquinolones 

名称 缩写 分子式 CAS pKa 水溶性/(mg/L) ESI 母离子/(m/z) 子离子/(m/z)

环丙沙星

Ciprofloxacin 
CIP C17H18FN3O3 85721-33-1 3.1, 6.14 30 000.0(20 ℃) + 332 288/245 

恩诺沙星

Enrofloxacin 
ENR C19H22FN3O3 91306-60-6 3.86, 6.16 612.0 + 360 316/245 

诺氟沙星

Norfloxacin 
NOR C16H18FN3O3 70458-96-7 3.11, 6.10 280.0(25 ℃) + 320 276/233 

氧氟沙星

Ofloxacin 
OFL C18H20FN3O4 98105-99-8 5.97, 8.28 10 800.0(25 ℃) + 362 342/299 

洛美沙星

Lomefloxacin 
LOM C17H19F2N3O3 98079-51-7 5.00, 5.87 27 200.0 + 352 308/265 

双氟沙星

Difloxacin 
DIF C21H19F2N3O3 98106-17-3 5.66, 8.59 — + 400 356/299 

依诺沙星

Enoxacin 
ENO C15H17FN4O3 74011-58-8 5.50, 8.59 3.4 + 321 275/232 
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续表 

名称 缩写 分子式 CAS pKa 水溶性/(mg/L) ESI 母离子/(m/z) 子离子/(m/z)

氟甲喹

Flumequine 
FLU C14H12FNO3 428835-25-6 6.50 2 186.0(25 ℃) + 262 244/202 

培氟沙星

Pefloxacin 
PEF C17H20FN3O3 70458-92-3 5.66, 6.47 11.4(25 ℃) + 334 316/290 

沙拉沙星

Sarafloxacin 
SAR C20H17F2N3O3 98105-99-8 5.60, 8.20 14.4(25 ℃) + 386 342/299 

萘啶酸

Nalidixic Acid 
NDA C12H12N2O3 389-08-2 6.01, 8.60 100.0(23 ℃) + 233 215 

达氟沙星

Danofloxacin 
DAN C19H20FN3O3 112398-08-0 6.07, 8.56 — + 358 340 

司帕沙星

Sparfloxacin 
SPA C19H22F2N4O3 110871-86-8 5.75, 8.79 几乎不溶 + 393 349 

注: ESI 是电喷雾离子源; —表示没有数据; CAS 是物质唯一的数字识别号码; m/z 是质子数/电荷数的比值 

 

1.2  FQs 在海洋环境中的污染特征 
海洋环境是废水和河流排放物产生的陆源抗生

素残留的重要“汇”, 大量抗生素残留物通过河流输

入、大气沉降、废水排放等方式被运输到沿海地区。

由于河流运输中稀释、沉积、降解和海水稀释的影响, 

与废水和河流表层水相比, 海洋环境中的 FQs 浓度相

对较低, 总体浓度低于 1 μg/L, 除了恩诺沙星(ENR)

在我国黄海灵山湾海水和渤海大连沿海沉积物中的

浓度分别高达 6 880 ng/L[12]和 2 364.8 ng/g[13](表 2)。

环丙沙星(CIP)、ENR、诺氟沙星(NOR)和氧氟沙星

(OFL)是海洋环境中最常见的 FQs 类污染物, 总体浓

度和检出频率远高于其他 FQs 类抗生素(表 2)。其中, 

CIP 和 NOR 分别在南海珠江口海水和沉积物中检出

最高浓度, 分别为 365 ng/L 和 444 ng/g[14]; ENR 在黄

海灵山湾海水中检出最高浓度, 为 6 880 ng/L[12]; OFL

在南黄海近岸海水中检出最高浓度, 为 497.6 ng/L[15]。

在我国近海海域中, 南海珠江口海水和沉积物中 FQs

的浓度较其他海域高, 黄海海水和沉积物中 FQs 浓度

大于东海海域; 渤海近海的水生生物体中 FQs 浓度较

高, 最高浓度达到 370 ng/g[16], 主要是因为取样于高

排放的海水养殖区。总体而言, 海洋环境中 FQs 的浓

度数据较少且浓度总体较低(表 2), 可能由于 FQs 在

环境中发生了光解、水解或生物降解等环境生物地球

化学行为, 这有待未来进一步的调查研究。 

 
表 2  海洋环境中 FQs 的含量(水环境中单位 ng/L, 沉积物与生物体中单位 ng/g) 
Tab. 2  Content of fluoroquinolones in the marine environment (ng/L in water, ng/g in sediments and organisms) 

样品类型 采样地点 采样时间 ENR OFL NOR CIP ENO FLU 参考文献

南黄海 

近岸 

2015 年 8 月 

(n=30) 

ND~121.2 
(7.2) 

ND~497.6
(25.4) 

ND~21.1 
(0.7) 

 
ND~100.2 

(3.3) 
 [15] 

南海 

珠江口 

2016 年 7 月 

(n=6) 
 

0.8~195.0
(38.7) 

32.8~381.0
(125.0) 

24.6~365.0
(103.0) 

 
ND~463.0

(23.3) 
[14] 

渤海湾 
2016 年 8 月 

(n=11) 
 

4.3~15.3
(5.7) 

    [17] 

东海 

沿海 

2018 年 4 月 

(n=13) 
ND~17.7 ND~50.8 ND~32.2 0.4~27.3 ND~1.6 0.1~28.0 [18] 

南海 

海陵湾 

2013 年 9 月 

(n=39) 

ND~56.7 
(2.0) 

ND~13.7
(0.8) 

ND~5.0 
(0.3) 

ND~187.0
(5.3) 

  [19] 

水环境 

南海 

北部湾 

2018 年 11 月 

(n=3) 

2.7~6.6 
(2.8) 

4.8~5.0 
(4.9) 

5.5~13.8 
(5.7) 

   [20] 
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续表 

样品类型 采样地点 采样时间 ENR OFL NOR CIP ENO FLU 参考文献

台州湾 

近岸 

2017 年 6 月 

(n=17) 
 

ND~19.9
(1.7) 

ND~42.9 
(4.2) 

ND~112.0 
(0.9) 

  [21] 

南海 

北部湾 

2015 年 10 月 

(n=17) 

ND~2.3 
(1.3) 

ND~1.9
(0.8) 

4.3~97.3 
(35.7) 

5.4~182.0 
(36.9) 

0.8~59.3 
(16.9) 

 [22] 

黄海 

灵山湾 
 

ND~6 880.0
(848.9) 

ND~35.6
(30) 

ND~135.3
(88.3) 

ND~79.0 
(47.9) 

  [12] 

西班牙加的

斯湾沿海 

2015 年 6 月 

(n=10) 
ND~122.0 ND~34.4 ND~207.5 ND~211.7  ND~3.6 [23] 

水环境 

韩国 

南部沿海 

2012 年 6 月 

(n=42) 

ND~12.4 
(6.9) 

ND~0.5
(0.4) 

 
ND~1.3 

(0.9) 
  [24] 

渤海湾 
2016 年 8 月 

(n=11) 

0.7~36.6 
(7.1) 

ND~26.0
(3.0) 

   
1~15.8 
(3.7) 

[17] 

东海 

沿海 

2018 年 4 月 

(n=30) 
ND~8.1 ND~5.4 ND~4.6 ND~8.5   [18] 

南海 

海陵湾 

2013 年 9 月 

(n=24) 

ND~2.7 
(0.7) 

ND~19.4
(1.0) 

ND~22.2 
(1.1) 

ND~4.2 
(0.2) 

  [19] 

南海 

珠江口 

2016 年 7 月 

(n=6) 
 

ND~157.0
(4.82) 

3.38~444.0
(91.6) 

0.1~104.0 
(28.4) 

 
ND~97.5

(21.5) 
[14] 

南海 

北部湾 

2018 年 11 月 

(n=3) 

0.9~1.4 
(1.1) 

2.7~2.8 
(2.7) 

3.0~7.6 
(6.6) 

1.1~1.6 
(1.4) 

  [13] 

沉积物 

渤海 

大连沿海 

2015 年 6 月 

(n=21) 

7.8~2 364.8
(139.0) 

ND~47.6
(26.9) 

ND~15.8 
(11.6) 

ND~6.9 
(6.2) 

  [13] 

南海 

北部湾 

2018 年 11 月 

(n=28) 

ND~0.5 
(0.2) 

ND~26.0
(3.0) 

0~1.0 
(0.3) 

  
1.0~15.8 

(3.7) 
[20] 

生物体 
渤海 

近海 

2009 年 8 月 

(n=11) 

0~147.0 
(5.4) 

0~242.0
(14.7) 

0.0~370.0
(18.8) 

0.0~208.0 
(14.54) 

 
0.0~141.0

(5.7) 
[16] 

注: ENR 恩诺沙星; OFL 氧氟沙星; NOR 诺氟沙星; CIP 环丙沙星; ENO 依诺沙星; FLU 氟甲喹; FQs 含量括号的数值为平均浓度; ND 未检出 

 

虽然 FQs 在海洋中的浓度不能引起生物的急性

毒性和死亡 , 但会导致慢性毒性 , 引起一系列的生

态环境效应。例如, 影响浮游生物的繁殖、发育和生

长 , 导致微生物群落结构和功能的改变 , 产生抗性

基因导致细菌耐药性。FQs 也会干扰物质的生物地球

化学循环[25], 包括氮循环、碳循环、硫循环等。物质

生物地球化学循环的变化又会进一步引起海洋生态

环境的破坏, 从而影响海洋生物的生存。因此, 总结

FQs 的前处理和分析检测方法对密切关注其在海洋

环境中的残留具有重要意义。 

2  样品前处理 

样品前处理是 FQs 分析的基础和关键, 主要包

括萃取和分离富集等步骤(图 1), 其作用是将 FQs 从 

各类环境中提取出来 , 消除环境基质的干扰 , 浓缩

到一定的浓度供仪器检测。样品前处理过程对数据

质量影响很大, 直接影响检测分析结果的准确性、精

密度和可靠性[26]。不同环境本身成分复杂且 FQs 残

留量低, 如水体主要含有金属离子、腐殖质、酸、碱

等, 沉积物主要含有腐殖质、矿物质和金属离子等, 

水生生物体主要含有血液、维生素、脂肪和蛋白质

等。样品前处理过程中应极力去除上述内源性化合

物对色谱分离的干扰 , 避免色谱柱的堵塞和劣化 , 

从而最大程度保障了检测数据的可靠性[27]。 

2.1  样品准备 

2.1.1  海水样品 

海水样品的准备包括过滤、加入内标和乙二胺
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四乙酸二钠盐(Na2EDTA)、调节 pH 等过程, 最后保

存在−20 ℃冰箱以待检测(图 1)。过滤是海水样品准

备的重要环节, 一般通过 0.45 μm 亲水性混合纤维素

酯膜、硝酸纤维素膜、玻璃纤维膜、尼龙过滤膜等

去除水体中的悬浮颗粒物。生物量大的水域也可先

用 1 μm 的膜过滤去除水体中的浮游生物 , 再用

0.45 μm 的膜过滤去除水体中的悬浮颗粒物[18]。研究

表明混合纤维素酯和硝酸纤维素膜过滤后的水体中

FQs 损失较少(<3.5%), 而玻璃纤维膜和尼龙过滤膜

会导致 FQs 的显著损失(表 3)。 

 

图 1  水环境样品中 FQs 样品前处理和检测的主要流程 

Fig. 1  Process flow of fluoroquinolone sample preparation and detection in water environment samples 

注: SPE 表示固相萃取; QuEChERS 表示快速, 简单, 便宜, 有效, 坚固、安全萃取; MSPE 表示磁性固相萃取; HPLC 表示高效液相色谱; 

UHPLC 表示超高效液相色谱; MS 表示质谱; FLD 表示荧光检测器 

 
表 3  海洋水体中 FQs 的样品前处理和检测方法 
Tab. 3  Sample preparation and detection methods of fluoroquinolones in seawater 

样品前处理 
目标物 地点 

样品准备 分离富集 
检测方法 回收率% 参考文献

CIP、ENR、 

NOR、OFL 
辽东湾 

过滤, 盐酸+Na2EDTA 调节

pH 至 3, 加入内标 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 73.5~108 [28] 

CIP、ENR、 

NOR、OFL 

东海 

沿岸 

过滤, 硫酸+Na2EDTA 调节

pH 至 3, 加入内标 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 

— [29] 

CIP、ENR、NOR、

OFL、MOX 
地中海 

过滤, 盐酸+Na2EDTA 调节

pH 至 2.5, 加入内标 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
T3 色谱柱 

70.4~123.1 [30] 

LOM、ENR、OFL 渤海湾 
过滤, 咖啡因+柠檬酸盐缓冲

液调节 pH 至 3, 加入内标 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, C8
色谱柱 89~101 [17] 
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续表 

样品前处理 
目标物 地点 

样品准备 分离富集 
检测方法 回收率% 参考文献

CIP、ENR、NOR、

OFL 

南黄海

近岸 

过滤, 硫酸+Na2EDTA 调节

pH 至 3, 加入内标 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 72~90 [31] 

CIP、ENR、NOR、

OFL 

中国 

沿海 

过滤, 硫酸+Na2EDTA 调节

pH 至 3, 加入内标 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 

— [32] 

CIP、NOR、OFL 
南海 

珠江口 

过滤, 盐酸+Na2EDTA 调节

pH 值至 3, 加入内标 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

HPLC-MS, 
C18 色谱柱 70~120 [14] 

注: MOX 莫西沙星; LOM 洛美沙星; Na2EDTA 乙二胺四乙酸钠; SPE 固相萃取; HLB 聚合物吸附剂; UHPLC 超高效液相色谱; 

HPLC 高效液相色谱; MS 质谱法; /表示无数据, 下同 

 
调节 pH 是水体样品准备中的重要步骤。由于

FQs 的酸碱特性和取代基的性质差异, FQs 的析出和

萃取过程中的吸附高度依赖 pH。在水溶液中, 含 7-

哌嗪基的 FQs 是阳离子、阴离子或两性离子, 而其

他 FQs 是中性或阴离子[11]。对于大多数 FQs, 高回

收率发生在 pH 值为 2.5~3, 如萨拉沙星(SAR)和双氟

沙星(DIF)可在此 pH 区间内被吸附剂吸附。通过调

节样品的 pH, 如 5.5 以下, 还可以降低 FQs 对金属

离子的络合能力。大部分研究都通过添加盐酸、硫

酸或者缓冲液的方式调节 pH, 而缓冲液主要是柠檬

酸盐缓冲液或者 McIlvaine 缓冲液(柠檬酸盐-磷酸盐

缓冲液), 这样可以极大地提高目标物回收率[33]。在

样品中加入 Na2EDTA 是必须的, 它能很好地络合水

体中的金属离子, 减少因 FQs 络合金属离子而影响

萃取回收率和分析检测效果[33-34]。 

2.1.2  海洋沉积物样品 

沉积物样品准备包括样品的冷冻干燥、加入内标、

加入有机溶剂、涡旋混合、调节 pH、加入 Na2EDTA、

超声萃取萃取、离心获得上清液(图 1)等步骤, 重复萃

取离心后的沉降物 3 次可提高待测物的回收率。对样

品进行冷冻干燥的目的是去除样品中的水分, 以便只

提取吸附在沉积物中而非间隙水中的目标物[35], 因此

样品中水分去除率越高越有利于目标物后续的分离富

集和检测。超声萃取的原理是利用超声的空化作用、

机械效应和热效应等, 释放、扩散和溶解基质内目标物, 

从而提高回收率, 超声处理的时间一般为 15 min。研究

表明, 超声萃取提取时间的长短(提取数分钟至数小时)

对于样品回收率无显著影响。然而, 通过循环多次的连

续有机溶剂萃取和超声萃取可获得更高的 FQs 回收率

和更好的样品组成[29](表 4)。 

 
表 4  海洋沉积物中 FQs 的样品前处理和检测方法 
Tab. 4  Sample preparation and detection methods of fluoroquinolones in marine sediments 

样品前处理 
目标物 地点 

萃取/提取 分离富集 
检测方法 回收率%

参考

文献

CIP、ENR、

NOR、OFL 

南海 

北部湾 

乙腈+柠檬酸缓冲液, 调节 pH至 3, 超声

萃取 15 min, 重复萃取 3 次 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 70~90 [22]

ENR、LOM、

OFL 
渤海湾 

柠檬酸盐缓冲液+Na2EDTA, 调节 pH 至

3, 超声萃取萃取 15 min, 重复萃取 3 次

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
C8 色谱柱 86~95 [17]

CIP、ENR、

NOR、OFL 

西班牙

沿海 

甲醇+McIlvaine 缓冲液调节 pH 至 3, 

MAE 萃取 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇、洗脱 

UHPLC-FLD, 
C18 色谱柱 

— [36]

CIP、NOR、

OFL、FLU 

南海珠

江口 

乙腈+柠檬酸缓冲液, 调节 pH至 4, 超声

萃取 10 min 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

HPLC-MS, 
C18 色谱柱 70~120 [14]

CIP、ENR、

NOR、OFL 

东海 

沿岸 

乙腈+柠檬酸缓冲液, 调节 pH至 3, 超声

萃取 15 min, 重复萃取 3 次 

SPE, HLB 萃取柱, 

甲醇洗脱 

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 

— [29]

注: FLD 光谱分析法 
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由于 FQs 与沉积物之间的强烈相互作用使 FQs

难以萃取, 所以目标物的萃取过程一方面要考虑基质

效应, 另一方面要考虑 FQs 的酸碱特性, 萃取有机溶

剂的选择对减少目标物的损失也至关重要[37]。研究表

明, 样品稀释是克服腐殖质基质效应的有效方法, 在

某些情况下, 稀释将最大限度减少基质的信号抑制作

用, 增加 FQs 的信号强度以校正定量分析结果[38]。样

品与硅藻土间的混合, 能增强萃取有机溶剂向沉积物

间隙的扩散, 有利于提高 FQs 的回收率[39]。此外, 低

pH 值也有利于提高 FQs 的回收率。在酸性条件下, 

FQs 和沉积物中的阴离子位点都被质子化, 有利于两

者间的静电排斥, 促进了 FQs 的析出; 而在中性条件

下 FQs 的回收率并不理想(30%~50%), 这是由于两性

离子形式的 FQs 水溶性较低[40]。研究表明磷酸盐缓冲

液和乙腈作为有机混合萃取溶剂, 在超声萃取下重复

萃取 3 次, 可显著提高目标物回收率。此外, FQs 可与

沉积物中的阳离子形成稳定络合物 , 添加螯合剂

Na2EDTA 可以显著提高萃取效果[41]。 

2.1.3  水生生物体样品 

水生生物体样品的准备包括样品均质化、冷冻

干燥、加入内标、加入有机溶剂、调节 pH、加入

Na2EDTA、混合涡旋、超声萃取、离心获得上清液

等步骤(图 1), 加入有机溶剂重复萃取可提高 FQs 的

回收率。分析检测水生生物体中的 FQs, 需要通过机

械或物理方法破碎固体样品, 以便目标物从细胞结构

中完全释放出来, 从而溶解到有机萃取溶剂中, 该过

程可加入硅藻土提高待测物的提取率 [16], 也可通过

超声辅助萃取技术 [42]、微波辅助萃取 (microwave- 

assisted extraction, MAE)技术进行处理 [43]和加速固

相萃取(accelerated solid phase extraction, ASE)技术

进行处理[16]。Aufartová 等[43]基于 MAE 和固相萃取

技术(SPE), 结合超高效液相色谱, 测定了鱼类肌肉

中的 5 种 FQs, 获得的回收率>93%。Montesdeoca- 

Esponda 等[44]使用 MAE 技术, 结合液相色谱串联质

谱法分析了沿海沉积物和污水污泥样品中的 FQs, 检

测出沉积物中左氧氟沙星(LEV)、NOR、CIP 和 ENR 

中的含量范围为 0.81~34.3 ng/g。在某些情况下, 破

碎样品的过程一般配合磷酸盐缓冲溶液的使用, 其

与乙腈、甲醇、甲酸、乙酸和草酸等有机溶剂结合

使用也可提高提取率(表 5)。 

 
表 5  水生生物体中 FQs 的样品前处理和检测方法 
Tab. 5  Sample preparation and detection methods of fluoroquinolones in aquatic organisms 

样品前处理 
目标物 生物 

萃取/提取 分离富集 
检测方法 回收率%

参考

文献

CIP、ENO、ENR、NOR、OFL、 虾和蟹 
甲醇+乙酸, 调节 pH 至 3, 超声

处理 15 min, 重复提取 3 次 

SPE, HLB 萃取

柱, 甲醇洗脱

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 70~93 [17]

CIP、DIF、ENR、 

LOM、NOR、OFL、SAR 
双壳类 硅藻土混合, ASE 萃取 

SPE, HLB 萃取

柱, 甲醇洗脱

HPLC-MS, 
C18 色谱柱 

— [16]

CIP、DAN、DIF、 

ENR、MAR、SAR 

鲈鱼和

鲟鱼 

磷酸二氢钠+甲酸乙腈溶液, 

调节 pH 至 7 

QuEChERS, 缓

冲萃取试剂盒

UHPLC-MS, 
C18 色谱柱 72~108 [45]

CIP、DAN、ENO、ENR、LEV、

LOM、NOR、OFL、PEF 

金头鲷

血浆 
磷酸盐缓冲液, 调节 pH 至 7.4

SPE, HLB 萃取

柱, 甲醇洗脱

UHPLC-MS, 
核壳颗粒 91~115 [46]

CIP、DAN、ENO、ENR、LEV、

LOM、NOR、OFL、PEF 

金头鲷

肌肉 
乙腈+乙酸, 调节 pH 至 7.4 

SPE, HLB 萃取

柱, 甲醇洗脱

UHPLC-MS, 
核壳颗粒 83~96 [46]

注: DIF 双氟沙星; DAN 达诺沙星; MAR 马波沙星; LEV 左氟沙星; PEF 培氟沙星; SAR 萨拉沙星 

 
生物体样品成分复杂, 主要含有蛋白质、脂类和

糖类等, 这些成分将显著影响 FQs 的回收效率, 导致

目标物信号的变化, 从而影响定量结果的准确性[47]。

为了有效减少生物体样品的基质效应, 萃取有机溶剂

的选择至关重要[48]。生物体样品中的 FQs 在乙腈中有

较强的溶解能力, 且在酸性条件具有较高的回收率, 

因此, 生物体样品中常用的萃取溶剂一般为可以沉淀

蛋白质的乙腈与酸的混合溶液, 如甲酸-乙腈溶液、

乙酸-乙腈溶液、磷酸盐-乙腈溶液等[49]。研究表明, 

乙腈溶液的浓度是影响鱼类 FQs 提取的重要因素, 

使用 50%、60%、75%、90%和 100%乙腈溶液分别

提取鱼肉样品中的 FQs, 发现 90%乙腈溶液效果最
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佳, FQs 的回收率>80%; 100%乙腈溶液效果较差, 这

是因为在纯有机溶剂中, 蛋白质的二级结构基本保

持完整 , 氢键无法被破坏 , 目标物被包装成蛋白质

迅速聚集在一起; 而在 50%、60%和 75%乙腈溶液的

效果也较差, 这是由于蛋白质和目标物之间的氢键

没有完全破坏, 目标物不能很好地释放[50]。 

2.2  FQs 样品的分离与富集 
样品的分离富集也称净化、浓缩, 是指将目标物

与杂质分离并通过富集浓缩最终得到纯净的、可被

仪器检测的目标物的过程。分离过程可去除与目标

物溶解性、结构和性质类似或不同但对检测有严重

干扰作用的杂质, 富集过程常常用少量洗脱溶剂洗

脱痕量目标物来增大目标物的检测浓度, 从而达到

提高检测精度和准确性的目的。样品分离富集方法

的选择取决于具体的目标物和样品来源, 主要方法

有 SPE[10, 46], QuEChERS 萃取[45]、MSPE[51]等(表 6)。 

 
表 6  FQs 的分离富集方法对比 
Tab. 6  Comparison of separation and enrichment methods for fluoroquinolones 

方法 特点 优点 缺点 

SPE 吸附剂种类多 技术成熟、适用性强、应用最广泛 试剂用量大、操作步骤多 

QuEChERS 硫酸镁和氯化钠的使用 快速、简便、廉价 应用较少 

MSPE 磁性吸附剂的使用 吸附能力强、特异性强 成本较高 

 
2.2.1  固相萃取(SPE) 

SPE 是一种广泛使用的样品处理技术, 适用于

各种环境中目标物的分离与富集。该技术可以有效

地消除内源性化合物干扰, 从而获得较高纯度和浓

度的 FQs。SPE 基于固相(吸附剂)和液相(样品)之间

不同的亲和力, 其原理类似于液相色谱法的分离[52]。

SPE 主要包括以下步骤: (1)SPE 小柱的活化, (2)样品

的加入使吸附剂吸附样品中的 FQs, (3)淋洗溶液淋洗

以消除杂质, (4)目标物的洗脱[53]。在整个样品前处理

过程中 , 每个步骤的优化都极其重要且都要根据

FQs 的物理化学性质和样品基质展开, 包括吸附剂、

淋洗溶液和洗脱溶液的选择和优化, 从而将基质效

应降至最低、提高 FQs 的回收率。 

目前可用的 SPE 吸附剂种类繁多, 吸附剂的选

择是样品前处理成功的关键因素之一[54]。SPE 中吸

附剂的选择在很大程度上取决于吸附剂与 FQs 官能

团的相互作用, 以及吸附剂与杂质的相互作用。常用

的 SPE 吸附剂有非极性吸附剂(如 C18)、混合相阳离

子交换(mixed-phase cation-exchange, MPC)吸附剂和

聚合物吸附剂(如 ENV+和 HLB)[10]。C18 吸附剂是一

种十八烷基功能化二氧化硅吸附剂。MPC 吸附剂是

一种混合模式的二氧化硅基吸附剂, 由特殊的非极

性辛基和强阳离子交换剂组成, 其疏水性和阳离子

交换特性能与两性 FQs 的带电氨基发生特异性相互

作用。聚合物吸附剂 ENV+是一种树脂基非极性吸附

剂 , 由羟基化聚苯乙烯二乙烯基苯组成 , 这两种吸

附剂都广泛用于极性目标物的萃取。聚合吸附剂

HLB 由亲水性 N-乙烯基吡咯烷酮和亲脂性二乙烯基

苯两种单体组合而成, 适用于酸性、中性和碱性目标

物的分离富集[4]。HLB 被证明是 FQs 最有效的萃取吸

附剂之一, 具有较高的回收率和良好的回收质量, 其

亲水官能团通过与 FQs 芳香族核心结构及可电离基

团相互作用, 将 FQs 很好地保留在吸附柱上, 从而达

到将目标物与杂质分离的目的[55]。研究表明, 在 pH=3

条件下使用 HLB 得到最佳回收率[38]。海水样品中的

成分相对简单, 一般仅使用 HLB 就能获得较好的分

离效果[56], 而沉积物样品组成复杂, 一般先使用强阴

离子交换柱去除样品中带负电荷的腐殖酸和富里酸

等杂质, 再使用 HLB 进行目标物的分离富集[57]。 

吸附剂吸附目标物过程中, 也会同时吸附盐、胶

体、腐殖质等干扰物, 需要加入淋洗溶液将其清除, 

如甲醇、酸性甲醇、乙腈等。研究表明使用含 20%

甲醇的水溶液进行淋洗可获得较好的目标物回收率, 

但其使用量不应超过 10 mL, 过多的甲醇比例将增

加基质效应[35]。甲醇水溶液在淋洗过程中也会造成

少量目标物的损失, 酸性和两性 FQs 样品淋洗溶液

中甲醇的最大浓度分别为 10%和 5%[38]。 

选择合适的洗脱溶液同样重要 , 理想的洗脱溶

液应确保高效洗脱 FQs, 同时不会洗脱干扰物。由于

FQs 的酸碱特性, 洗脱溶液的 pH 是一个重要的参数, 

恰当的 pH 将抑制基质效应, 进而提高 FQs 的洗脱效

率和回收率。例如, 研究表明在 pH=6 的条件下, 聚

合物吸附剂洗脱效率较高, 提高了目标物的纯度和

数据的准确性[58]。洗脱溶液一般为酸性甲醇溶液、
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含有 5%铵盐的甲醇、含有 0.1%甲酸的甲醇, 以及乙

腈和甲醇混合溶液。一般来说, 酸性甲醇溶液可以更

好地洗脱 FQs, 主要是由于在酸性条件下, 质子可以

竞争性地结合 FQs 哌嗪基上的胺基, 解离其与吸附

剂中乙烯基吡咯烷酮上羰基间形成的氢键, 从而将

目标物从吸附剂中洗脱下来[56]。 

在线自动 SPE是 SPE技术的进化版, 将样品前处

理和色谱分离集成到一个系统中, 从而实现在线全自

动的 SPE[59]。在线自动 SPE 减少了潜在的样品处理危

险, 提高了目标物提取的重现性, 实现了高通量分析, 

被逐渐应用于 FQs 的研究[10]。然而, 在线 SPE 系统可

能不稳定, 因为在随后的 UHPLC 中, 高流速与小分

析柱粒径(<2 μm)相结合会产生高背压。此外, 为了提

高目标的回收率, 需要不断优化样品 pH、吸附柱、进

样体积和洗脱溶液等条件。Shen 等[60]通过在线 SPE

结合 UHPLC-MS 对水中的 33 种抗生素进行分析的研

究中, 优化条件为: 将样品 pH 调节至 2~3、进样体积

为 5.0 mL、选用 HLB 作为吸附剂, 最终对所有测试

化合物的检测限在 0.2~1.5 ng/L 范围内, 回收率为

76.6%~118%, 与传统方法相比, 该方法仅需 13 min

即可完成样品的富集、纯化和测定。 

2.2.2  QuEChERS 萃取 

QuEChERS 是一种快速样品前处理方法, 结合

了乙腈液-液分离和分散固相萃取技术的优点, 其原

理与 SPE 相似, 利用吸附剂与 FQs 官能团、杂质的

相互作用来将它们分离, 进而达到对目标物净化和

浓缩的目的[45]。QuEChERS 技术的处理步骤主要有: 

(1)样品破碎、均质化, (2)乙腈提取目标物, (3)无水硫

酸镁和氯化钠去除水分, (4)添加吸附剂吸附目标物, 

(5)淋洗、洗脱后的样品浓缩[61]。 

无水硫酸镁和氯化钠对 FQs 的回收十分重要, 

硫酸镁减少了样品的含水量, 而氯化钠可以减少基

质组分的杂质, 从而得到更好的色谱峰。需要注意的

是, 样品中加入硫酸镁产生的热量会导致部分 FQs

的降解, 从而影响该方法的可重复性和目标物的回

收率, 可以通过控制温度缓解这个问题[5]。吸附剂的

选择对 QuEChERS 过程具有重要影响, 其作用是去

除基质效应, 获得干净的目标物, 提高 FQs 的回收

率。目前, 常用的 QuEChERS 吸附剂包括 N-丙基乙

二胺(N-propyl ethylenediamine, PSA)和非极性吸附

剂(如 C18)[62]。PSA 是一种弱阴离子极性吸附剂, 具

有 2 个氨基基团, 能高效地去除样品中的脂肪酸、各

种糖和色素等杂质, 还可通过氢键与羟基等官能团

去除样品中多种杂质组分, 具有良好的净化效果[63]。

C18 用于鲈鱼、鳟鱼和鲟鱼肌肉样品中 FQs 的分离, 

获得 72%~107%的回收率[45]。淋洗、洗脱后的样品

通过氮吹进行浓缩, 干燥后的残留物被重新溶解在

甲醇和乙酸乙酯的混合物中, 这些溶液通常是后续

色谱分离中使用的流动相或流动相组分。总的来说, 

QuEChERS 是一种步骤少、无需过滤、设备简单和

抗生素的回收率相对较高的样品前处理技术, 并越

来越多地应用于各类样品中的 FQs 分离富集。 

2.2.3  磁性固相萃取(MSPE) 

磁性固相萃取是一种新兴的样品分离富集技术, 

因其环境友好、分离过程快速、吸附效率高、易于

自动化分析而受到广泛关注[51]。MSPE 只需一种磁

性吸附剂 , 无需额外的萃取柱 , 可以避免吸附剂填

料的相关问题, 如填料床堵塞和高压。同时, 磁性吸

附剂通过引入外部磁场而不是过滤或高速离心从溶

液中分离出来, 这大大简化了样品前处理过程。此外, 

磁性吸附剂的官能团、分子形状和大小等具有独特

性 , 可选择性地提取单个或一组目标物 , 增强了吸

附剂对目标分析物的选择性, 进而消除样品的基质

效应。在 MSPE 萃取过程中, 磁性吸附剂分散在含有

待测目标物的溶液中, 在孵育一定时间后吸附待测

目标物, 然后借助外部磁场实现吸附剂与溶液的分

离, 最后使用洗脱溶液将目标物从吸附剂上洗脱[56]。

大多数磁性吸附剂可以回收和再利用, 这可以大大

节省成本和保护环境。 

磁性材料的类型和粒径、pH、淋洗溶液和洗脱

溶液的选择都会影响目标物的相对回收率。磁性吸

附剂的材料主要由铁及其氧化物组成 , 即磁铁矿

(Fe3O4)、磁赤铁矿(γ-Fe3O4)以及一些钴、镍及其氧化

物。吸附剂材料具有的多孔分层结构越多, 则可以表

现出更好的提取性能, 因为它提供了更多的可用相

互作用位点。值得注意的是, 磁性材料的大小会影响

吸附效率, 一般的磁性材料直径为 1~100 nm[51]。FQs

是一种两性化合物, 在 pH<6 时, 吸附效率较低, 可

能由于吸附剂上的正电荷与质子化 FQs 之间发生静

电排斥作用。当 pH 值在 6~8 之间时, FQs 以两性离

子的形式存在, FQs 的净电荷接近于 0, 但在质子化

氨基和强 π-π键相互作用下, 仍然可以吸附在磁性吸

附剂上。当 pH>8 时, FQs 上的氨基被去质子化, 羧

基以阴离子的形式解离, 与带负电荷的磁性吸附剂

发生静电排斥作用, 此时适合将 FQs 将吸附剂上洗

脱下来[40]。Zheng 等[64]的研究表明, 在相同条件下, 
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含 7%铵盐的甲醇溶液解吸 FQs 的回收率较高, 回收

率在 94.0%~124.4%, 其原因为碱性条件会降低 FQs

对吸附剂的亲和力从而促进洗脱。He 等 [65]使用

MSPE 结合 HPLC-MS 测定食品中 FQs 的研究中发现, 

以甲醇/铵盐(8︰2, v/v)作为洗脱溶液的回收率高于

丙酮、乙腈等, 回收率在 82.4%~108.5%。 

3  仪器分析方法 

3.1  高效液相色谱(HPLC) 

高效液相色谱是一种以液体作为流动相, 将单

一溶剂、或极性不同的混合溶剂等通过高压泵输入

色谱柱中, 对目标物进行分离的技术。HPLC 对成

分复杂的样品也具有较好的分离效果, 并能准确地

定性定量分析, 在 FQs 残留检测中应用广泛。各种

FQs 疏水性的差异导致了其在色谱柱中不同的迁移

速率 , 从而显示出不同的保留时间。此外 , 色谱柱

的粒径、流动相有机溶剂、梯度洗脱和样品性质等

因素也可能会影响分离度, 并对峰形和灵敏度产生

重要影响。 

用于海洋水体、沉积物和生物体样品中 FQs 分离

的主要为 C18 色谱柱, C18 色谱柱可根据 FQs 的两性

离子的极性差异对其进行分离。随着技术的发展 , 

2.1~5 μm 粒径和 50~250 mm 柱长的色谱柱被广泛应

用 , 进一步缩短了分离时间 , 提高了分辨率和灵敏

度[14]。色谱柱的温度显著影响目标物、流动相和固定

相之间的化学作用, 不稳定的色谱柱温度会导致保留

时间的延长和洗脱顺序的变化, 还会得到不对称的峰, 

因此保持色谱柱温度的恒定非常重要, 用于 FQs 检测

的色谱柱温度通常设定在 30~40 ℃[66]。 

在使用 HPLC 分离 FQs 时, 通常使用强极性和

弱极性溶剂组成的混合液体作为流动相进行洗脱 , 

水通常用作强极性溶剂, 而乙腈是最常用作弱极性

溶剂, 此外还会加入 0.1%~0.2%的甲酸溶液, 以提高

离子化效率[67]。为了缩短分离时间, 更好地分离各类

FQs, 一般采用加酸和梯度洗脱的方式, 来保障样品

在分析过程中的稳定性。通常情况下, 样品被引入具

有高极性溶剂比例的色谱柱中, 之后通过增加弱极

性溶剂的比例, 将目标物逐渐从色谱柱中洗脱。值得

注意的是 , 疏水分子与固定相结合更强烈 , 保留时

间更长 , 因而需要更高浓度的弱极性溶剂来洗脱 , 

但随着弱极性溶剂比例的迅速增加, 一方面提高了

HPLC 分离的效率, 另一方面也可能导致检测过程中

测试峰的重叠[46]。 

三乙胺、三溴乙酸和十二烷基硫酸钠等离子对

试剂也是影响 FQs 保留时间的因素之一, 它们的存

在一定程度上延长了色谱柱的平衡时间, 但能促进

FQs 与固定相的相互作用, 从而提高分离效果。色谱

柱性质、离子对试剂、缓冲液和 pH 值等都会影响色

谱峰的形状, 在调节 pH、添加缓冲液等均不能抑制

色谱峰的拖尾效应时, 流动相中添加的离子对试剂

显得尤为重要, 将大大改善这一效应。 

3.2  超高效液相色谱(UHPLC) 

超高效液相色谱在优化的低分散高压液相色谱

系统中填充 2 μm 全多孔颗粒或 3 μm 核壳颗粒, 从而

实现了快速和高分辨率的 FQs分离, UHPLC已成为一

种广泛使用的 FQs 快速分离方法, 逐渐取代了传统的

HPLC。UHPLC 具有更大的颗粒表面积、更短的柱长, 

以及更高的操作压力和流动相流速等特点, 从而显著

提高了 FQs 分离的效率和效果[66]。Richardson 等[68]

指出 UHPLC 色谱柱的小粒径增加了分离过程中的压

力, 进而提高了 FQs 分离的分辨率和灵敏度, 获得更

窄的测试峰。 

UHPLC 已广泛应用于 FQs 分离检测, Freitas 等[69]

通过 UHPLC-MS 的方法测定了金头鲷中的 FQs, 指

出该方法具有分离度好、灵敏度和分辨率高、色谱

分析时间短的优点。Li 等[70]改进了一种 UHPLC- MS

分析检测方法, 分离和测定了对虾中的 21 种抗生素, 

包括 8 种 FQs, 获得了良好的检测效果。Xie 等[71]应

用 UHPLC-MS 技术检测了珠江口水体、沉积物和水

生生物中 FQs 等多种目标物 , 检测限范围分别为

0.1~0.3 ng/L、0.07~0.2 ng/g 和 0.01~1.9 ng/g。 

3.3  检测方法 

经 HPLC 和 UHPLC 分离后, 样品往往通过质

谱 [46]和荧光检测器进行 FQs 的定量检测 [45]。其中

MS 可以同时检测包括 FQs 在内的多种抗生素, 具有

高灵敏度和选择性等特点, 而 FLD 利用了 FQs 的光

学特性 , 具有高度特异性和敏感性 , 受样品基质干

扰小等特点。在实际应用中, MS和 FLD往往与 HPLC

或 UHPLC 串联使用, 即经过 HPLC 和 UHPLC 分离

后的样品, 通过联机直接自动进入 MS 或 FLD 进行

检测, 提高了检测 FQs 的效率[72]。 

FQs 的 LC-MS 分析一般采用电喷雾电离的正电

离模式, 多反应监测模式(MRM)监测, 这是由于 FQs

结构中存在胺基和酮基, 这些基团在电喷雾电离的正

电离模式下很容易发生质子化, 形成带正电荷的分
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子离子[M+H]+[72]。研究发现, 碰撞后观察到 LEV、

吉米沙星的主要产物离子对应于目标离子羧基上

CO2 的损失, GAT 的产物离子由 H2O 或 CO2 的损失

形成[66]。三重四极杆(triple quadrupole, QqQ)是应用

最广泛的 MS 仪器, 其在检测浓度较高的目标物时

具有优越的选择性和灵敏度, 但由于仪器分辨率较

低, QqQ 只能监测目标化合物的离散列表。在分析复

杂基质中的痕量目标物时, QqQ 质谱的选择性往往不

足, 先进的高分辨率质谱作为一种有潜力的替代方

法, 已被用于 FQs 的分析, 能够准确检测目标物[35]。

此外, 与 QqQ 有限的预先选择离子不同, 飞行时间

质谱(time of flight-mass spectrometry, TOF-MS)可以

通过全扫描数据 , 同时分析无限个化合物。然而 , 

TOF-MS 也存在一定的不足, 虽然它可以得到精确

的数据, 但不能提供 MS 所需的选择性。为了弥补选

择性差的缺点, TOF 通常耦合四极杆成为 Q-TOF, 四

极杆作为一个质量过滤器, 在样品进入 TOF-MS 之

前 , 更有针对性地选择目标物的前体离子 , 使其能

够为前体离子和产物离子提供精确的质量[73]。 

LC-FLD 也是一种常用的 FQs 分析检测方法。

FLD 的特异性高, 受样品基质干扰小, 色谱图干净, 

具有高特异性和灵敏度, 可简单快速地进行 FQs 的

检测[45]。Ziarrusta 等[46]指出 LC-FLD 在检测 FQs 时

具有速度快、通量大、回收率高、精度准和有机溶

剂消耗少等特点, 他们使用 LC-FLD 测定了鱼类的

ENR、NOR 等 FQs, 检测限范围为 0.1~6 ng/g, 回收

率为 93%~109%。选择目标物的激发波长和发射波

长是 LC-FLD 方法的一个重要步骤, 为目标物的测

定提供了更高的灵敏度和分辨率[46]。Zhou 等[57]报道

了水体中 FQs 检测的最常用激发波长为 278 nm 或

280 nm, 发射波长为 445 nm 或 450 nm。Payán 等[74]

进一步明确了各类 FQs 的激发波长和发射波长 : 

NOR 为 278 nm 和 445 nm, CIP、OFL 和 ENR 为

280 nm 和 456 nm, MAR 为 300 nm 和 515 nm, FLU

为 315 nm 和 368 nm。此外, 研究表明目标物的荧光

发射强度受基质 pH 的影响, pH 较低时, 目标物的荧

光强度和响应信号较高; 随着 pH 的增加, 荧光强度

逐渐降低[68]。 

4  研究展望 

近年来, 不同环境样品中 FQs 样品前处理和分

离检测技术不断发展, 有效降低了样品的基质效应, 

显著提高了 FQs 检测的效率、灵敏度和回收率等。

在样品前处理方面, 不同环境样品中的 FQs 经过萃

取后, 通过 SPE、QuEChERS 和 MSPE 等成熟技术进

行净化和浓缩。在分离和检测方面, 常用的技术手段

是在 HPLC 和 UHPLC 等方法对 FQs 进行分离后, 串

联 MS 和 FLD 对 FQs 进行定性和定量分析检测。此

外, 近年来新开发的免疫分析法、生物传感器技术等

在快速分离和现场监测等方面展现了良好的应用前

景, 但这些方法和技术尚需改进和完善。不同环境样

品中 FQs 样品前处理和分析检测技术的研究应重点

关注以下几个方面:  

(1)海洋不同介质中 FQs 的样品前处理与分离检

测。目前 FQs 的样品前处理与分离检测技术的研究

与应用主要集中在食品领域, 而海洋领域涉及较少。

海水、沉积物和生物体样品具有组成复杂、盐分高、

干扰因素多等特点, 不仅使得样品前处理过程费时

费力, 也一定程度上影响了分离和检测的效率、灵敏

度和回收率。针对海洋环境的特殊性, 建立和优化针

对海洋不同介质中 FQs 样品的自动 SPE 技术显得尤

为重要。 

(2)新型萃取吸附剂的开发。FQs 的净化与浓缩是

样品前处理的关键环节 , 而萃取吸附剂则对确保

FQs 净化与浓缩质量和精度至关重要。目前的萃取吸

附剂在经济性、特异性、萃取时间、可操作性等方

面存在一定的不足, 而新型萃取吸附剂的开发和应

用将弥补这方面的缺陷。 
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Abstract: Fluoroquinolones (FQs) from a class of widely used synthetic antibiotics and exist in various environ-

mental media, such as water and sediments. FQs are gradually enriched in aquatic organisms, posing a negative 

effect on human health and the sustainable development of the global ecosystem. Determining the FQ residues in 

the environment is the foundation for understanding their environmental biogeochemical behavior and potential 

ecological risks. This article systematically summarizes the results related to the features, as well as the sample 

pretreatment and determination of the FQ residues in seawater, sediments, and biological samples obtained in recent 

years. Accordingly, the development trend of sample pretreatment and determination methods for FQ analysis in 

marine environments is discussed. The physical and chemical properties, along with the complexity of sample 

compositions, must be considered during the sample pretreatment and determination of FQs. Sediment and biologi-

cal samples should be prepared to remove more water, select the appropriate extraction solvent, and employ ultra-

sonic-assisted extraction, considering the matrix effect and pH. Solid-phase extraction (SPE), QuEChERS extrac-

tion, and magnetic solid-phase extraction are common methods for the separation and enrichment of FQs. The se-

lection and optimization of the eluting solution are key factors for improving sample recovery. The determination of 

FQs is mostly carried out through liquid chromatography–tandem mass spectrometry or liquid chromatography 

combined with a fluorescence detector, wherein selecting the chromatographic column, adding an ion-pairing agent, 

and adjusting pH are the key factors. In future research, more attention should be paid to the development of online 

automatic SPE technology and new extraction adsorbents. 
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