
中药物起始浓度增加而降低，表明土壤中降解微生物对磺胺间甲氧嘧啶钠的浓度敏感；

土壤含水量的增加明显加快了磺胺间甲氧嘧啶钠残留的降解速率，因而可以通过降低土

壤中磺胺间甲氧嘧啶钠残留浓度或提高土壤含水量等方法加速磺胺间甲氧嘧啶钠的降

解，以降低其对土壤、水体和生态环境的风险。

关键词：兽药残留，生态毒性，吸附／解吸，降解，土壤
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ABSTRACT

As the extensive USe of veterinary drug and feed additive，drug residue in animal foods become more

and more serious，which threaten human health and public hygiene．Veterinary drug or their metabolites

could be released to the soil environment through different exposure routes，and had adverse effect on soil

environment,ground water．Those Can bring poison impacts on ecological environment through food chain

further,and effect normal life activities of animal，plant,microorganism and biology group and ecosystem

balalice．

Dose-response relationship between four veterinary drugs(sulfadiazine sodium，sulfamonomethoxine

sodium,ciprofloxacin,and enrofloxacin)and their inhibition effects on seed germination,root elongation,

and shoot elongation ofwheat,Chinese cabbages and tomatoes were investigated．Differential tolerances of

wheat,Chinese cabbage and tomatoes exposed to four veterinary drugs were assessed．The results showed

that a significant positive correlation Was found between concentration of veterinary drugs and the

inhibition rates of crop root elongation and shoot elongation(即．05)，and no correlation Was found

between the concentration ofveterinary drugs and seed germination(础．05)．The inhibition rates ofthese

veterinary drugs on root elongation and shoot elongation of crops were significantly stronger than that on

seed germination．The toxicity effects of four veterinary drugs on crops were in the sequence：sulfamonom-

ethoxine sodium>sulfadiazine sodium>enrofloxacin>ciprofloxacin．The different crop showed different

sensibility to four veterinary drugs．

A sensitive high-performance liquid chromatographic method Was developed for the quantitative

determination or sulfamonomethoxine sodium in tested soil samples．Sulfamonomethoxine was extracted

with O．I mol·L．1 sodium hydroxide solution．The recoveries of analysts were at added level of 0．5mg·ks-1，

5mg·kg-1，10rag·培1 from soil sample assay ranged from 85．53％一91．93％for sulfamonomethoxine

sodium．Detection limit of the assay WaS calculated to be three times the baSeline noise from drug free

sample and the detection limit Was 1 5 ug。ml—for sulfamonomethoxine sodium．

The adsorption behavior of sulfamonomethoxine sodium in soil and influence of nitrate，urea,anionic

surfactant dodecylbenzene sulfonate(SDBS)，cationic surfactant hexadecyltrimethyl-ammonium bromide
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(CTMAB)，soil heavy metal Cd2+and humie acid(HA)were studied．The results showed that：the

sulfamonomethoxine sodium is a veterinary antibiotic drug,which can be adsorbed by soil．Sulfamonome-

thoxine sodium in the soil of the absorption process with a kinetic laws，Freundlich equation call be

described，its main role of the physical absorption,distribution coefficient Kd iS 1 8．9 mLⅢ『g-，organic carbon

distribution constant K)c is 466．2 mL·g-1，its isotherm belongs to L type．The other models in point were

Elovich equations and two-constant equation,whereas parabolic diffusion equations were not suitable ones．

50 mg-L．1urea and SDBS can decrease adsorption of sulfamonomethoxine sodium in soil，increasing its

mobility in soil．10 mg·L．1 and 100 mg·L-1 Cd 2+can decrease adsorption of sulfamonomethoxine sodium in

different extent,500 mg·L‘1 urea,CTMAB and HA Call increase adsorption of sulfamonomethoxine

sodium in soil．

In this study，degradation of sulfumonomethoxine sodium，a widely used veterinary antibiotic，in soil

Was investigated under various environment conditions by stimulating methods in laboratory，including

initial concentration,different moistures，microorganism and sunshine．The results showed that：degradat-

ion of sulfamonomethoxine sodium in soils followed the first-order kinetic equation．Sulfamonomethoxine

sodium Was mainly degradated by chemical and photo degradation,while microorganism ms in soil only

account for few portions．The effect of initial sulfamonomethoxine sodium concentration showed that the

degradation rate constant increased with decreasing initial concentration,indicating that the bioactivity of

the degrading microorganisms in soil Was sensitive to sulfamonomethoxine sodium concentration．Sulfum-

onomethoxine sodium degradation Was effectively enhanced with increasing moisture of soil．The results

meant that increasing soil moisture or decreasing the initial sulfamonomethoxine sodium concentration

may be good solutions to accelerate the degradation and reduce the environment risk of antibiotics residues．

KEYWORDS：veterinary drug residue，ecological toxicity,adsorption／desorption,degradation,soil
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第一章绪论

1．1前言

第一章绪论

兽药(veterinary drug)是指用于预防、治疗和诊断禽畜等动物疾病，有目的地调节其

生理机能并规定作用、用途、用法、用量的物质(含饲料药物添加剂)，包括血清、菌

(疫)苗、诊断液等生物制品【l】。随着畜牧业生产向现代化、集约化和规模化发展，兽

药(包括兽药添加剂)在降低动物发病率与死亡率，提高饲料利用率，促进生长和改善产

品品质方面起着显著的作用，已成为现代畜牧业不可缺少的因素。然而，作为饲料添加

剂或抗生素喂食动物的兽药，经动物代谢后大部分以原药或代谢物的形式经动物的粪便

和尿液的形式排出体外，进入生态环境，对土壤、水体等生态环境产生不良影响，并通

过食物链对生态环境产生毒害作用，影响环境中的动植物和微生物的生命活动，最终将

影响人类的健康，其后果不容忽视。然而，直到20世纪90年代末，欧洲的一些国家才开

始比较系统地调查、研究环境中兽药的残留和污染问题。Steger和Hirsch分别于1997年和

1999年在德国发现地表水中有鹇·L。1级水平的大环内酯类、磺胺类、氟喹诺酮类、氯霉

素、泰乐星、甲氧苄氨嘧啶等抗生素，Lindsey和Kolpin在美国某地表水中也发现了四环

素类抗生素【21。此后，在奥地利、德国、英国、意大利、西班牙、瑞士、荷兰、美国和

日本等国家的水体中相继检测到80多种抗生素药品。

1．2兽药残留的研究现状

1．2．1在动物性食品中的残留

发达国家对兽药残留的关注较早，美国在60年代就开始关注肉、禽、奶中的化学

物残留，欧、美、日本、澳大利亚、加拿大等国家目前均已有非常完善的兽药残留监控

体系。欧共体、美国等还对上市后的兽药进行严格的监测与评价，包括最高残留限量、

对环境的潜在影响、人体对兽药的不良反应等【31。我国对兽药残留的研究工作起步较晚，

但随着人民生活水平的提高，对动物性食品的安全和卫生问题已引起普遍的关注。2001

年李书云等对柳州市市场的牛奶、猪肉、鸡肉中的抗生素残留进行了检测，阳性率分别

为2．5％、20．5％、81．5％；2002年刘军等检测了135份鲜牛乳中四环素类抗生素残



兽药残留的生态毒性及其在土壤中的环境行为研究

留，金霉素、土霉素、四环素残留的检出率分别为8％、18％、14％14J。另外，有关“瘦

肉精”(盐酸克伦特罗)中毒事件也时有报道，这说明兽药残留严重威胁着人们的生命安

全，同时严重影响我国动物性食品出口贸易，成为当前急待解决的问题【5】。

1．2．2在环境中的残留

近年来由于大量抗生素和化学药品的使用，环境中兽药的种类也呈现出不断增加的

趋势。以丹麦为例，1996年，在自然环境样本中检测到25种药物；1999年，这个数字上

升到68种。由于新药的不断推出，这个数目仍然有增加的趋势[61。2002年Campagnolo等

【71在猪和家禽大型养殖厂储便池中检测到多种畜用抗生素(浓度>100pg·L’1)，并在其附近

的地表水及地下水中检测到ng·Ld水平的同类抗生素。Giorgia等[8】发现四环素和氟甲喹在

养殖场底泥中的最高浓度分别达到246．3鹇·kg"l·dw"1和578．81．tg·kg"1．dw"1。Hirsch等t91在农

业区地下水中检测到0．471上g·L。1的磺胺甲基异嗯唑和O．041．tg·L‘1的磺胺嘧啶，Frank等‘101从

Baden—Wurttemberg采集的105份地下水样中有39份检测到ng·L。水平的包括磺胺甲基异

嗯唑、罗红霉素和红霉素降解产物在内的多种药物。随着兽药的大量使用，其在环境中

的累积浓度亦在增加，Hamscher G等【lI】报道，在施用厩肥的土壤表层，检测到了土霉素

和金霉素的残留，其最大浓度竞分别高达32．3 mg·kg以和26．4 mg·kg～。

由于这些残留在环境中的药物大部分仍具有生物活性，因此其对人类健康和生态环

境的影响和潜在的风险是巨大的，而且在一定程度上是难以估计的。因此，药物在环境

中的残留和对生态环境、生物的潜在毒性已引起国际环境学者的重视【12,13】，并成为全球

环境研究人员研究的一个新热点。目前我国尚缺乏相关方面的研究，因此实地调查的资

料较少，但就目前畜牧业发展中存在的问题，我国环境中兽药残留状况也是不容乐观的。

当前有关兽药在生态环境(包括水体和土壤环境)中的残留、蓄积、迁移转化等规律以

及对生态环境造成的影响还缺乏足够的研究【141。尤其是我国在相关的研究领域仍属空

白，所以目前急需加强此方面的研究。

1．3兽药残留对生态环境的影响

1．3．1对水环境的影响

研究表明，大多数兽药不能被动物体充分吸收利用，而是随着排泄物进入污水或直

接排入环境。然而，现有的水处理技术对污水中含有的大部分抗生素类药物没有明显的
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第一章绪论

去除效果【15,16]，因此导致水环境中药物残留量超标。水体中的浮游生物数量大、种类多

且对各种化学品和重金属污染比较敏感，所以对浮游生物生态毒理学的研究较多。鱼类

在水生生态系统中处于较高的营养级，并与人类生活密切相关，而且鱼类对水质的变化

很敏感。伊维菌素对大型蚤的毒性大于鱼类，伊维菌素对太阳鱼和虹鳟鱼48h的半数致

死浓度分别为4．8和3．01．tg·L‘1【171。曲甍甍等【1 8】采用斑马鱼和鲫鱼作为生物材料，分别研究

了兽药添加剂阿散酸和土霉素对斑马鱼的急性毒性及对鲫鱼肾细胞DNA损伤。急性毒

性试验表明，阿散酸和土霉素的斑马鱼96h的半数致死浓度分别为520．747和134

1．764mg·L～，彗星实验结果表明，阿散酸引起的DNA损伤较小，与阴性对照相比无显

著性差异(尸>O．05)，而土霉素能引起较大的DNA损伤，与阴性对照相比均有极显著性

差异(P<0．01)。Wollenberger等t19】研究了养殖场常用的抗生素甲硝唑、喹乙醇、土霉

素和泰乐菌素等对大型蚤的作用，结果发现，喹乙醇对大型蚤的急性毒性最强，并对水

环境有潜在的不良作用。陈海刚等【20J研究表明喹乙醇有明显的致染色体断裂的作用，具

有潜在的遗传毒性。目前，对低剂量、长期污染暴露下抗生素对水生生物体内生理、生

化以及分子水平等敏感指标的研究还相对较少。

1．3．2对土壤环境的影响

近二三十年来，随着化学药品(如杀虫剂、杀菌剂、除草剂等)在农业生态系统中的

大量使用和城市工业固体废弃物的大量排放，土壤污染(包括由于侵蚀作用而造成的水

体污染)问题日益严重。Strong L等【21】报道了阿维菌素、伊维菌素和美倍霉素在粪便中能

保持8周的活性，对草原中的多种昆虫及堆肥周围的多种昆虫都有强大的抑制或杀灭作

用。蚯蚓作为土壤环境中的一种指示生物，可用来研究化学物质对土壤环境的污染，并

根据这些化学物质对蚯蚓的毒害程度来评价其可能对环境造成的危害程度。曲甍甍等【捌

采用土壤中的重要生物赤子爱胜蚓作为生物材料，分别研究了喹乙醇、阿散酸和土霉素

对赤子爱胜蚓的急性毒性和对赤子爱胜蚓体腔细胞DNA的损伤。结果表明，喹乙醇溶液

法LC50>2000mg·L．1，滤纸法LC50>5．71x10五mg·cm‘2，而阿散酸和土霉素在所设最大受试

剂量内没有毒性。单细胞凝胶电泳试验结果表明，阿散酸没有引起蚯蚓体腔细胞DNA

明显损伤；喹乙醇和土霉素均能引起一定程度的DNA损伤，中、高剂量组与阴性对照相

比有极显著差异(P<o．01)。

绝大多数兽药以原药或代谢产物的形式经动物的粪尿排出，通过一定的途径进入农

田，使作物的生存环境发生变化，对植物的生长发育造成不同的影响。仅有的研究表明，
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施用动物粪肥和污泥后，作物产量降低。这除了与氮和重金属的过度施用有关外，在某

种情况下也与粪肥和污泥中的兽药残留有关【231。植物不同组织对污染物毒性反应不同，

根系和叶是植物体内污染物主要的蓄积场所，他们对污染物的反应较明显。对农作物而

言，兽药残留对植物的危害有两种情况【24】，一是反映在农作物减产或品质降低：二是反

映在可食部分有毒物质积累量已超过允许限量，但农作物产量却没有明显下降或不受影

响。药物对植物生长发育的影响取决于药物的类型、剂量，药物与土壤吸附能力及其在

土壤中的稳定性，同时药物对作物的影响还随药物和植物的品种不同而不同。土霉素和

氯四环素对杂色豆的生长有明显的抑制作用，具体表现为：植株的生节、鲜重下降，并

影响植物对钙、钾和镁等离子的吸收。土霉素和氯四环素能促进萝卜、小麦的生长，但

对玉米的生长却没有影响125】。目前，国内外关于有机农药和重金属污染土壤对植物生长

发育影响的报道很多，而针对兽药在土壤中残留及其对植物的毒性作用方面的研究却鲜

有报道，因此急需开展相关方面的研究。

Dijek等【26】通过研究发现，21种饲料添加的抗菌药物对土壤和水中的36种典型的微

生物只有7种敏感，其他29种微生物对这些畜禽常用抗菌药都有天然的耐药性。有机砷

制剂曾被广泛用作饲料添加剂使用，其随动物粪便进入土壤环境后，可经过氧化还原作

用转化成其他价态的砷，从而对土壤生物产生很强的毒害效应。杨居荣等【27】对砷和重金

属对土壤微生物的作用进行了调查和试验研究，发现砷对土壤固氮细菌、解磷细菌、纤

维分解菌、真菌和放线菌均有抑制作用。土壤受砷污染后，土壤呼吸强度降低，其C02

的产量减少并与土壤细菌总数呈正相关关系。刁晓平等[231采用直接吸收法(密闭法)测

定了阿维菌素，安普霉素和磺胺二甲基嘧啶对不同类型土壤中微生物呼吸活动的影响，

结果表明：从暴露的中期开始，在有机质含量丰富的砂壤中，3种药物在暴露的前期和

中期对土壤微生物呼吸有抑制作用，并随含量的增加而增大；高含量的阿维菌素、安普

霉素、磺胺二甲基嘧啶组(500Ing·kg以)染毒后5l h之内，土壤qbC02的平均释放量比对照

组分别减少了43％、62％和46％，说明3种药物对有机质较少的土壤中微生物的呼吸表现

出明显的抑制作用。研究也表明，兽药残留对土壤中微生物种群的数量和真菌生长也有

一定影响，由于兽药的残留影响了土壤微生物的正常生命活动以及土壤酶的活性，进而

也会给土壤植物的生长发育造成影响。
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1．4兽药残留对人类健康的影响

1．4．1毒性反应

动物食品中兽药残留水平通常低于2n玛·kg一，每日食入1公斤动物食品会摄入2mg药

物，远低于人的治疗剂量，发生急性中毒的可能性很小，但长期摄入可产生慢性或蓄积

中毒【2引。如氯霉素可导致严重的再生障碍性贫血、造血功能紊乱、灰婴综合征等[291。许

多抗菌药物如青霉素类、四环素类、磺胺类和氨基糖苷类等能使部分人群发生过敏反应

甚至休克，并在短时间内出现血压下降、皮疹、喉头水肿、呼吸困难等严重症状。青霉

素类药物具有很强的致敏作用，轻者表现为接触性皮炎和皮肤反应，重者表现为致死的

过敏性休克。磺胺类药物因化学结构与对氨基苯甲酸(PABA)相似，故能与细菌争夺二

氢叶酸合成酶，以致细菌不能利用对氨基苯甲酸合成叶酸，导致核蛋白不能合成，而达

到抑菌的目的【30I。但是磺胺类药物在体内经肝脏代谢为乙酰化磺胺，且乙酰化率高，而

乙酰化磺胺无抗菌活性却保留其毒性作用，引起结晶尿、血尿、过敏反应等。四环素类

为·类具有共同多环并四苯羧基酰胺母核的衍生物。其作用机制主要是通过与细菌核蛋

白体30S亚单位结合，阻止氨基酰．tRNA到达并与mRNA核蛋白体复合物A位结合，从而

阻止肽链延伸。四环素药物可引起过敏和荨麻疹，。能与新形成的骨、牙中所沉积的钙相

结合，致牙釉质发育不全，棕色色素永久性沉着。大量使用胂制剂作为饲料添加剂也可

导致环境污染，危害人类健康。砷被机体吸收后，主要蓄积在肝、肾、脾、骨骼、皮肤

及毛发中。动物体酶蛋白有许多功能基团，包括巯基(．SH)、氨基(棚2)、羧基(-coon)
等形成酶的活性中心，当汞、砷等与巯基(．SH)结合后，即抑制了酶的活性中心，使酶失

活，导致细胞代谢紊乱。

1．4．2诱导耐药菌株的产生

人们经常食用有兽药残留的动物食品，病原菌长期接触低浓度药物，容易产生耐药

性，这对人类疾病的治疗会产生极大影响。在正常情况下，人体的胃肠道存在大量菌群，

且互相拮抗、制约以平衡。如果长期接触有抗微生物药物残留的动物性食品，部分敏感

菌群将受到抑制或杀死，导致耐药菌或条件性致病菌大量繁殖，微生物平衡遭到破坏，

引起疾病的发生，最后损害人体的健康。同样，用于促进畜禽生长的添加剂的抗茵药物，

低剂量使用也易使某些细菌产生抗药性，并且细菌的耐药性可以与人群中细菌，动物群

中细菌，生态系统中细菌互相传递，由此可产生耐药致病菌。抗生素耐药性的危害十分
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严重，它不仅使抗生素疗效减弱，甚至使抗生素失去疗效。当前，由于兽药抗生素的广

泛使用使其在不同环境介质中均能进行迁移和转化，由其所诱导的抗性基因也因此具有

很高的迁移性和活性，能在全球范围内进行迁移。Pruden等【3l】首次将抗生素抗性基因作

为一种环境污染物提出，并指出考虑到其可能对动植物和人体健康造成的潜在生态风

险，在养殖业、畜牧业集中地区以及受其影响地区应尽快开展水、土壤环境介质中抗生

素抗性基因的环境行为研究。

1．4．3“三致”作用

“三致"作用，即致癌、致畸、致突变作用。苯丙咪唑类药物通过抑制细胞活性，

可杀灭蠕虫及虫卵，有广泛的抗蠕虫作用。然而，其抑制细胞活性的作用具有潜在的致

突变性和致畸性。雌激素、胂制剂、喹恶啉类、硝基呋喃类和硝基咪唑类药物等都已证

明有“三致’’作用【32】。喹诺酮类药物个别品种已在真核细胞内显示出致突变作用，并具

有致肿瘤倾向。链霉素具有潜在的致畸作用。这些药物的残留超标，将严重影响人类的

健康。性激素及其类似物被人食用后可产生一系列激素样作用，如潜在的致癌性、发育

毒性(儿童早熟)、女性男性化和男性女性化。近年来我国常有儿童性早熟的报道，这

与养殖业中非法使用性激素作促生长剂致使其残留于动物食品中有关。

1．5兽药在土壤中的环境行为

1．5．1兽药在土壤中的吸附／解吸

关于药物在土壤中的吸附，目前存在两种理论即传统的吸附理论和分配理论。前者

认为颗粒物表面存在许多吸附位点作用而吸着于土壤颗粒表面。而分配理论则认为有机

污染物是在水溶液和土壤有机质之间进行分配。但是，在目前的文献中，对二者的概念

并没有明确区分，通常说“吸附"往往也包含了分配过程在内。几年来，对于表面活性

剂改性的土壤吸附水中有机物的特征、机理及规律的研究表明，吸附作用是分配作用和

表面吸附共同作用的结果。

土壤对兽药的吸附是影响兽药在土壤环境中迁移、滞留和转化的主要支配因素，是

控制兽药环境行为的重要过程。就土壤而言，影响因素主要是土壤粘粒和有机质的种类、

含量及组成特征。这些物质通过电荷特性或通过含氧、含氮、含硫的官能团，或者通过

巨大的比表面对药物进行吸附331。分配系数大，离解作用强的化合物，容易被土壤吸附；

6
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土壤性质对药物吸附作用的影响也很大。有机质含量高，代换量大，质地粘重的土壤，

就容易吸附药物。药物吸附性能的强弱，对药物的生物活性、残留性与移动性都有很大

影响。药物被土壤强烈吸附后，其生物活性与微生物对它的降解性能都会减弱。吸附性

能强的药物，其移动与扩散的能力弱，不易进一步造成对周围环境的污染【341。目前，我

国对兽药在水生和陆生环境中的蓄积、迁移、转化及对各种生物的影响还缺乏系统研究，

与发达国家间存在很大差距。因此，开展兽药环境行为研究非常重要。

1．5．2兽药在土壤中的降解

长期以来，兽药被广泛的应用于动物疾病治疗和预防，促进生长，降低饲养成本，

通常作为动物饲料添加剂以亚治疗剂量长期添加到动物饲料中，有50％"90％的药物以

药物原形或代谢物形式随动物粪便排出，进入生态环境，对环境生物的安全产生危害。

土壤是兽药抗生素在环境中的“储藏库"，兽药在土壤中的残留、消解动态及其对土壤

微生物的影响，都直接关系到兽药的环境污染问题。

药物在环境中可以通过物理的、化学的或者生物学的作用改变形态或者转变成另一

物质，水解是有机污染物在水环境中的一种重要的降解途径，在土壤中也存在这种可能。

但是一些研究表明在自然的pH状况下，SAs类兽药水解的可能性比较小。相关的研究

表明SAs在土壤环境中是不易降解的【351。药物在环境中可以通过相应的酶系统的催化作

用而发生生物转化，转变成无毒或毒性更强的其它物质。区分生物降解和非生物降解的

方法是将土壤灭菌处理和不灭菌处理进行降解的比较实验【36】，而生物降解又可以分为有

氧生物降解和无氧生物降解。在环境中还能在微生物的作用下，发生生物降解。对农药

杀虫剂的研究说明，在未灭菌的土壤样品中的降解较灭菌的样品中的降解快【37捌。研究

不同条件下兽药在土壤中的降解动态，可以预测兽药对环境的污染程度。因此，研究兽

药在不同环境条件下的降解规律，对准确有效评估兽药对环境及其人类健康危害的风险

有重要意义。

1．6研究目的和意义

随着集约化养殖业的发展，越来越多的兽用抗微生物药被用于治疗和促生长，同

时也造成严重的兽药残留问题，引起全世界人们日益的关注。兽用抗生素进入土壤水环

境的途径如图1．1。对于兽药在土壤环境中的残留问题，国外从20世纪70年代就已开

始进行研究，而我国目前尚缺乏这方面的研究，针对化学物质开展的环境生态方面的研

7
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究主要集中在化肥、农药、重金属等对土壤生态环境的影响【39】。

目前，兽药残留对生态环境的影响已受到环境学界的关注，但是国内外已有的研究

成果还不能彻底阐释环境中的兽药(或化学物质)残留对环境生态及人类健康影响的内

在作用机制，其实际的环境风险仍是未知的【40】，因此有必要对其进行系统深入的研究和

评价。

本研究中比较了几种常用兽药的生态毒性(主要是对作物根伸长、芽伸长等的抑制

效应)，选出毒性相对最大的药物作为下一步供试药物，建立其在土壤中的常规HPLC．

UV的检测方法，研究其在土壤环境的吸附、解吸和降解规律，获得相关的参数，从而

对其在环境中产生的生态风险进行一些初步的预测和评价，以期为兽药污染的治理和预

防提供理论依据。

1．7研究目标、内容和技术路线

1．7．1研究目标

本试验研究兽药对作物种子发芽、根伸长抑制的毒性大小，及对植物生长发育的剂

量．效应关系；拟建立兽药在土壤中的提取、净化及检测方法，进而分析药物在土壤中

的吸附、解吸环境行为以及降解规律，为进行此类兽药生态环境安全性评价的提供理论

支持。

1．7．2研究内容和方法

一、采用植物种子发芽、根伸长抑制试验研究土壤中残留兽药(磺胺嘧啶钠、磺胺

间甲氧嘧啶钠、环丙沙星和恩诺沙星)对作物生长的毒性影响。

二、利用液．液分配、振荡提取等技术建立兽药在土壤的HPLC．UV检测方法。

三、由于在土壤．水界面上的吸附／解吸行为对兽药在土壤环境转归起着非常重要的

作用，因此采用批量平衡法研究兽药在土壤中的吸附／解吸特性以及环境物质对其吸附的

影响。

四、采用批培养法在实验室条件下进行兽药在土壤中的残留动态分析，以及土壤含水

量、起始浓度、微生物及光照等不同环境条件对其在土壤中降解的影响，揭示环境条件

与药物降解之间的关系。
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1．7．3技术路线

确定土壤对药物的吸附／解吸等温线和动

力学曲线，对描述其吸附／解吸行为的最优
数学模型进行拟合，全面分析环境因素对
药物吸附／解吸的影响。

通过对药物在土壤中的残留动态分析以
及土壤含水量、起始浓度、微生物、光照
等不同条件对药物在土壤中的降解的影

响，揭示环境条件与药物降解之间的关

系。
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图卜I兽用抗生素进入土壤和水环境的途径
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第二章土壤中兽药残留对作物的生态毒性效应研究

2．1前言

随着我国大中城市和乡镇集约化畜禽养殖业的迅速发展，含有各种兽药抗生素的畜

禽粪便的年产出量在不断增加。据估算，至U2010年，全国畜禽粪便的排放量将达

4．5x109t[411。如此大量的畜禽粪便排放是构成我国抗生素面源污染的主要原因之一。然

而，研究表明，抗生素类药物只有15％可被吸收利用，大约85％未被代谢而被直接排放

到环境中，导致生态环境中被检测出的兽药种类和浓度逐年增加【42】。残留于环境中的兽

药大部分仍是具有生物活性的，会给土壤环境、表层水体等带来不良影响，并通过食物

链对生态环境产生毒害作用，影响动植物和微生物的生命活动以及生态系统平衡【43】。因

此，目前有关兽药抗生素污染的研究已经成为环境学界研究的一个新热点。

高等植物是生态系统的基本组成部分，平衡、稳定的生态系统就会生产健康、优

良的高等植物。利用高等植物的生长状况监测土壤污染，是从生态学角度诊断土壤质量

的重要方法之一脚，451。目前已建立的高等植物毒理试验方法主要有根伸长试验、种子发

芽试验和植物幼苗早期生长试验【4¨硼。有关用这些方法进行土壤污染现场修复以及土壤

生物修复过程的污染诊断研究已有较多报道[49,50]。而针对土壤中兽药抗生素残留对植物

的生态毒性效应的研究目前见于报道的还较少。因此，有必要加强相关方面的研究。

磺胺类(Sulfonamides，SAs)和喹诺酮类(Quinolones，QNs)药物是兽药中最常用的两

种药物。磺胺类药物是具有对氨基苯磺酰胺结构的一类药物的总称，由于其抗茵谱广、

价格低廉，因此这类药物是兽医临床和畜牧养殖业中最常用的药物添加剂之一。喹诺酮

类药物是继磺胺药之后迅速发展起来的一类十分重要的人工合成抗菌药物；QNs抗菌谱

广，组织穿透力强，高效低毒，抗菌作用力是磺胺药的近千倍，并且价格低廉，在医学

和兽医学中应用广泛。据统计，2000年磺胺类药及增效剂原料药国内产量为1．1656x104t，

2001年国内产量为1．2472x104tt5l】；喹诺酮药物的使用量也已经位于抗感染药物前列，在

2002年已经超过大环内酯类。本研究中以SAs类的磺胺嘧啶钠、磺胺间甲氧嘧啶钠和QNs

类的环丙沙星、恩诺沙星作为供试药物，研究这4种兽药对小麦、白菜和番茄种子发芽

与根伸长影响的研究。通过考察作物种子发芽和根伸长受抑制程度，确定4种药物对农
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作物的生态毒性，比较皿者毒性的相对大小；同时评价出3种作物中对兽药相对敏感的

作物，旨在为不同类作物选择不同的厩肥量提供理论支持，亦为评价兽药抗生素污染的

潜在生态影响提供科学依据。

2．2材料与方法

2．2．1供试材料和仪器

(1)供试药品：见表2．1。
表2．1供试药品

＼．

(a) (b) (c) (d)

图2．1磺胺嘧啶钠(a)、磺胺间甲氧嘧啶钠00)、环丙沙星(c)、恩诺沙星(d)分子结构图

(2)供试土壤和种子：供试土壤采自校内生物系O'--'20cm表土(此地为休耕地，未施用

任何农业化学品近30年，属于清洁土壤)，其理化性质见表2．2；小麦(Triticum aestivum

上)，泛麦5号，发芽率为98％：白菜(Brassica peMmensis)甜嫩黄金，发芽率为98％；

番茄(Cyphomandra betacea)合作908，发芽率Y975％，均购自新乡市种子公司。

(3)仪器：可控生化培养箱、温度计、定性滤纸、培养皿。

12
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表2．2供试土壤理化性质

CEC T T-K干容重／ pH 有机质／ 1， -∥J／ 刨／ K·N’¨

(g．cm．3) (％)(cmol-kg-1) (mg。kg-1) (mg·kg．1) (mg‘kg．1)

1．41 8．3l 1．65 12．26 0．04 0．18 0．09

1)：阳离子交抉量；2)：总磷；3)：总钾；4)：凯氏氦

2．2．2实验方法

(1)预备试验

称取509风干土壤于90ram直径的玻璃培养皿中，将以几何级数配制的磺胺嘧啶钠、

环丙沙星水溶液分别均匀的加入培养皿中，用去离子水调节土壤含水量至最大持水量的

60％，然后用医用镊子将植物种子均匀播种于土壤中(放置种子时，保持种子胚根末端和

生长方向呈直线)，盖好玻璃培养皿，置于恒温培养箱中25"(2暗处培养。对照种子发芽

率>90％，根长度达20mm时，试验结束。确定种子发芽和根伸长抑制浓度(Inhibition

Concentration,IC)达到10％'--50％抑制率的区间后，开始正式试验‘521。抑制率由以下

公式计算：

抑制率c砖幽塑等裂箫器燮枷。％(2-1)
(2)正式试验

’

根据预备实验结果，在种子发芽和根伸长抑制浓度IC达到抑制率10％"--50％范围

内，设置7个不同处理浓度。每个处理20粒种子。实验设3个重复。在与预备试验相

同的温度和水分条件下，进行作物种子发芽与生长培养试验。实验结束时，测定各处理

浓度土壤的种子发芽和植株根、地上部长度(根长的测定以胚轴与根之间的过度点开

始)，计算发芽率和根长度、芽长度的平均值及标准偏差(OECD，1984)，并以浓度．抑

制率绘制曲线，进行回归分析，计算IClo和IC50(抑制率达10％和50％时的浓度)。不

同作物的最终设计浓度见表2．3。

2．3数据分析

采用SPSSl2．0和Odgm7．5数据处理软件(美[]Microcal SoRware公司)对实验数据进

行单因素方差分析和回归分析，对剂量．效应曲线进行拟合并作图。实验数据结果采用

平均值士标准差(SD)(Xa：SD)表示，差异显著性水平为p<0．05。
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表2．3不同作物的试验浓度

磺胺阃甲氧嘧啶钠(mg-kfl)

环丙沙星(mg·kg"1)

恩诺沙星(mg·kg"1)

l 5 lO 20 50∞120 l 5 10 20 30 40 60 l 5 10 20 50∞l∞

l∞300 500 800 1200 1500 2000 5 10 50 100 150 200 300 5 50 100 200 400 600 800

20 50 100 300 500 800 1000 5 10 20 50 100 150 2∞ 5 10 20 50 100 150 200

2．4结果与讨论

2．4．1磺胺嘧啶钠对作物种子发芽的影响

不同作物的最终试验浓度见表2—3。以小麦、白菜、番茄种子发芽、根伸长、芽伸

长抑制率对磺胺嘧啶钠浓度作图。由图2．2可见，同一浓度的磺胺嘧啶钠对3种作物的种

子发芽抑制率明显小于对根伸长和芽伸长的抑制率p<o．01)。当小麦根伸长抑制率达

48％时，发芽抑制率仅为5．O％；当白菜根伸长抑制率达68．3％时，而发芽抑制率为8．3％；

表2-4磺胺嘧啶钠对3种作物发芽的影响

作物种类‘ 平均抑制率(IR)(呦

浓度(rag·kg-1) 1 5 10 20 50 80 100

小麦种子发芽

小麦根伸长

小麦芽伸长

浓度(mg·k91)

白菜种子发芽

白菜根伸长

白菜芽伸长

浓度(rag·kg-1)

番茄种子发芽

番茄根伸长

番茄芽伸长

1．7

1．3

—8．9

1

1．7

_0．9

—2．8

l

8．3

8．1

18．9

3．3

17．8

9．9

5

3．3

6．4

5．O

5

15．0

10．2

7．4

3．3

40．9

51．8

10

5．0

8．9

24．2

10

13．3

14．8

12．0

5．O

48．1

66．6

20

10．O

27．O

47．0

20

13．3

21．5

18．3

3．3

61．9

73．2

30

8．3

68．3

83．0

50

11．7

29．6

33．2

3．3

66．4

75．81

40

6．7

76．4

87．8

80

18．3

45．0

58．0

5．0

67．5

78．2

60

3．3

80．3

89．7

120

13．3

56．1

61．5

同样有番茄根伸长抑制率达59．9％时，而发芽抑制率为13．3％。磺胺嘧啶钠浓度与种子发

芽抑制率不相关(p>o．05)。这可能是由于植物在较低浓度的污染物胁迫下，当根已经

14



第二章土壤中兽药残留对作物的生态毒性效应研究

受到毒害作用而表现出抑制时，芽的伸长还能够从种子自身吸取养分而不被抑制。但是，

随着污染物浓度的增大，污染物被根部吸收、运输到种胚内，进而影响了芽的伸长和植

株生长。由图2．2及表2．4可见，3种作物根伸长和芽伸长抑制率随磺胺嘧啶钠浓度增加而

增大，磺胺嘧啶钠浓度与3种作物根伸长和芽伸长抑制率呈正相关(相关系数见表2．5)

(P<o．05)。

磺胺嘧啶钠浓度>10 mg-k岔1时，均显著抑制3种作物的芽伸长和根伸长(胙0．01)，

且对芽伸长的胁迫效应均大于对根伸长，对3种作物芽伸长的胁迫效应均大于对根伸长

的胁迫效应，这与重金属污染不同；相关研究表明，重金属对白菜根伸长抑制效应大于

芽伸长【531。目前国内外关于兽药药使用方面的信息都是很有限的，得不到关于兽药在家

畜的使用及使用模式的公开信息，根据我国磺胺类药物使用情况，有专家估计土壤中浓

度为1．6mg．k百l，且研究表明磺胺类药物降解缓慢【54]，长期滞留于土壤中会产生假持续

现象，因而会对农作物的生长产生一定影响。从表2．5中3种作物根伸长和芽伸长的ICso

值可以看出，3种作物对于土壤磺胺嘧啶钠胁迫的敏感性依次是小麦>fl菜>番茄，番茄

相对于其它2种作物，对磺胺嘧啶钠的耐性更强一些，这可能与其自身的抗性机制有关

系，但具体的作用机制目前还不是很清楚，需作进一步实验进行深入研究。

90*,4

荟70％
蓦5畅

葛30*,4
lO％

90％

苗70％

虽嗽

-昌30％

lO％

．10％ O 20 40 ∞ ∞l∞120

a加∞dH妇ofsDscmg·ks"。)

◆发芽■根伸长▲芽伸长

图2．2磺胺嘧啶钠对3种作物种子发芽、根伸长、芽伸长的影响

由表2．4和图2．2可见，当磺胺嘧啶钠浓度为lmg·kg‘1时，对小麦和白菜芽伸长抑制率

均产生负值(分别为．8．9％和．2．8％)，对根伸长的抑制率为1．3％和．0．9％，而抑制率不

能为负值，由此可见，在磺胺嘧啶钠浓度较低时，对小麦和白菜的芽伸长没有抑制作用，

反而有一定的促进作用。当浓度达到5 Ing·k岔1时，便表现出明显的抑制作用(P<0．01)。

磺胺嘧啶钠浓度>10 mg-kfl时，对3种作物芽伸长的胁迫效应均大于对根伸长的胁

迫效应(胙0．05)，当浓度为10 mg·k分1时，对白菜芽伸长的抑制率便达到了51．8％；当

兰
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浓度j2妊wj60 mg·k91时，芽的生长几乎停止。

表2．5磺胺嘧啶钠浓度与3种作物生长抑制的回归方程和IC50

在试验浓度下，磺胺嘧啶钠始终对番茄的芽伸长表现出明显的抑制作用(p<o．05)。

磺胺嘧啶钠浓度为1 mg·kg"1时，对番茄芽伸长的抑制率为18．9％；磺胺嘧啶钠浓度达到

80 mg·kg。1时，对番茄芽伸长的抑制率达到58．0％。

2．4．2磺胺间甲氧嘧啶钠对作物种子发芽的影响

表2-6磺胺间甲氧嘧啶钠对3种作物发芽的影响

作物种类 平均抑制率(IR)(％)

浓度(mg·kg。1) l 5 10 20 50 80 120

小麦种子发芽0．0 1．7 1．7 5．0 3．3 6．7 8．3

小麦根伸长 2．8 6．4 7．3 7．9 22．1 29．2 53．0

小麦芽伸长 3．1 2．7 —6．9 —0．9 3．1 37．8 61．7

浓度(Ⅱ培·k91) 1 5 10 20 30 40 60

白菜种子发芽 11．7 13．3 10．0 6．7 11．7 15．0 11．7

白菜根伸长 4．0 15．1 27．9 61．6 65．8 71．5 75．3

白菜芽伸长 11．1 32．0 45．3 80．8 81．3 84．2 85．3

浓度(mg·k岔1) l 5 10 20 50 80 100

番茄种子发芽0．0 5．0 6．7 6．7 5．0 16．7 11．7

番茄根伸长 8．5 11．O 17．5 25．1 37．04 47．2 52．1

番茄芽伸长 0．7 —1．0 —2．3 10．2 32．8 46．5 54．9

16

与磺胺嘧啶钠类似，磺胺间甲氧嘧啶钠浓度与3种作物根伸长和芽伸长抑制率呈正
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相关(相关系数见表2．7)(正O．05)，在试验浓度下种子发芽表现的并不敏感。磺胺间

甲氧嘧啶钠浓度与3种作物根伸长和芽伸长抑制率呈正相关(庐O．05)。3种作物根伸长

和芽伸长抑制率随磺胺间甲氧嘧啶钠浓度增加而增大，相关性见表2．7。从表2．6可以得

出磺胺间甲氧嘧啶钠对作物根伸长表现出明显的毒性作用。当白菜根伸长抑制率达50％

时，磺胺间甲氧嘧啶钠浓度为27．1 mg·kgd时，而小麦和番茄的根伸长抑制率达50％时，

磺胺问甲氧嘧啶钠浓度分别为120．7 mg·l嘻1和88．0 mg·k百1。因此，白菜是3种作物中对

磺胺间甲氧嘧啶钠最敏感的植物。通过单因素试验下的IC50值可以看出，磺胺间甲氧嘧

啶钠对白菜和番茄的毒性强于磺胺嘧啶钠，但是对小麦的毒性较磺胺嘧啶钠弱。

70％

芭50％

羞30％

一l泓

．10％
O ∞ ∞ 印 蜘 l∞

∞∞岫曲Iofsm桩O嚼蟮‘)

◆发芽-根伸长▲芽伸长

图2．3磺胺间甲氧嘧啶钠对3种作物种子发芽、根伸长、芽伸长的影响

从表2．6可知，当磺胺间甲氧嘧啶钠浓度达10 mg·k百1时，对小麦和番茄的芽伸长抑

制率分别为-6．9％和．2．3％，表明在此浓度下磺胺间甲氧嘧啶钠对小麦和番茄的芽伸长有

促进作用。当磺胺间甲氧嘧啶钠浓度高于20 mg·kg"1时，这两种作物的芽伸长抑制率随着

表2．7磺胺问甲氧嘧啶钠与3种作物生长抑制的回归方程和IC如

磺胺间甲氧嘧啶钠浓度的增加而增加。当磺胺间甲氧嘧啶钠浓度小于50 mg·k百1时，对
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小麦和番茄的根伸长抑制率明显强于对芽伸长的抑制率妒<0．05)。但是对白菜的芽伸长

抑制率明显强于对根伸长的抑制率衅0．05)，这种现象与磺胺嘧啶钠的毒性作用相似。

2．4．3环丙沙星对作物种子发芽的影晌

同一浓度的环丙沙星对3种作物的种子发芽抑制率也明显小于对根伸长和芽伸长的

抑制率，这与磺胺嘧啶钠的结果一致。小麦根伸长抑制率达24．5％时，出芽抑制率仅为

1．7％；白菜根伸长抑制率达25．7％时，出芽抑制率为5．0％：番茄根伸长抑制率达45．3％

时，出芽抑制率为lO．O％。3种作物根伸长和芽伸长抑制率与环丙沙星浓度呈正相关(P<

0．05)，回归方程见表2．9；环丙沙星浓度与种子发芽抑制率不相关(尸>0．05)。

表2．8环丙沙星对3种作物发芽的影响

作物种类 平均抑制率(ⅡU(％)

浓度(mg·k分1) 100 300 500 800 1200 1500 2000

小麦种子发芽 o．o 1．7 o．o 1．7 3．3 5．o 5．o

小麦根伸长 8．7 12．o 18．9 24．5 30．2 40．2 49．3

小麦芽伸长 9．O 18．8 24．9 28．1 34．2 38．8 50．o

浓度(mg·k91) 5 10 50 100 150 200 300

白菜种子发芽 1．8 3．6 1．7 8．3’ 5．0 6．7 3．3

白菜根伸长 3．5 8．5 14．4 22．4 ‘25．7 35．7 43．4

白菜芽伸长 一4．1 3．1 0．7 4．0 7．7 11．5 13．4

浓度(Ing·k91) 5 50 100 200 400 600 800

番茄种子发芽 10．0 16．7 8．3 11．7 11．7 10．O 16．7

番茄根伸长 7．5 13．6 19．7 25．2 30．O 45．3 53．5

番茄芽伸长 6．5 13．3 18．4 25．0 23．4 35．9 50．3

由图2-4和表2．8可见，在环丙沙星浓度较低时，对白菜的芽伸长有一定的刺激作用。

当环丙沙星浓度为5mg·k91时，对白菜芽长抑制率为．4．1％。而对小麦和番茄的芽伸长却

没表现出类似的毒物应激效应，当环丙沙星浓度分别为100 mg·kg以和5 mg·kg‘1时，对小

麦和番茄的抑制率分别为9．0％和6．5％。

同一浓度的环丙沙星对3种作物的种子发芽抑制率也明显小于对根伸长和芽伸长的

抑制率。这可能与种子发芽和生长过程有关，种子发芽可以从胚内吸收养分，在这种情

18
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况下，土壤污染物在一定浓度范围内对种子发芽的毒害作用被掩蔽或部分抑制，只有在

土壤污染严重时，种子发芽才能完全被抑制。而根从一开始就完全暴露在土壤环境中，

其生长发育全过程受土壤条件的影响较大，因此，根对土壤污染的反应更直接、敏感。

这与宋玉芳等人的研究结果相似【55,56】，其在进行重金属对作物种子发芽根伸长抑制的实

60％

D50％
董40％

言3％
羞2(F／o

暑10％
似

0 500 1000 1500 2000

concentration ofCⅡⅪ咩·k91)

55％

目5％

墨15％

琶
玉

2
石
j

置

O Ioo 200 300 400 500 600 700 800

concentration of(M．,X(mg《1)

图2-4环丙沙星对3种作物种子发芽、根伸长、芽伸长的影响

验中发现，当土壤中Pb浓度J盘1400 mg·kg"1时，小麦的根伸长抑制率为45％，而发芽抑

制率仅为5％。在环丙沙星浓度较低时，对白菜的芽伸长有一定的刺激作用，这可能是

小麦芽伸长

白菜根伸长

白菜芽伸长

番茄根伸长

番茄芽伸长

y=O．019 2x+11．527 0．981 3 <0．01 7 2003．81’

y=O．130 8x+6．697 0 0．984 5 <0．Ol 7 331．11’

y=O．052 5x一0．920 3 0．927 7 <0．Ol 7 969．9D

y=O．054 2x+11．112 0．985 7 <0．01 7 717．5

y=O．046 3x+10．441 0．959 2 <0．Ol 7 854．41’

I) 不在实际试验浓度范围内

不同作物对药物产生的抗性机制不同所致。从2种药物对3种作物的剂量-效应关系和对

根伸长、芽伸长抑制的IC50值也可以看出，环丙沙星对作物的毒害效应明显小于磺胺嘧

啶钠。从根伸长抑制的Ic50值和剂量．效应关系可见，3种作物中白菜对环丙沙星最敏感，

其次是番茄，再次是小麦。
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2．4．4恩诺沙星对作物种子发芽的影响

与磺胺嘧啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠类似，恩诺沙星浓度与3种作物根伸长和芽伸长

抑制率呈正相关(相关系数见表2-1 1)(／9<0．05)，而与种子发芽抑制率不相关(p>O．05)。

但是恩诺沙星对3种作物的毒性阈值明显高于磺胺嘧啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠：当磺胺

嘧啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠和恩诺沙星浓度均为10 mg·k91时，对白菜的根伸长抑制率

分别为16．7％，17．5％和12．1％。由图2．5和表2．11可知，当番茄根伸长抑制率达50％

表2．10恩诺沙星对3种作物发芽的影响

作物种类 平均抑制率OR)(％)

浓度(mg·kg"1) 20 50 100 300 500 800 1000

小麦种子发芽 1．7 1．7 5．O 3．3 6．7 5．0 8．3

小麦根伸长 1．1 7．7 20．1 23．6 48．1 57．9 61．9

小麦芽伸长 23．4 22．9 39．4 51．6 74．4 87．1 90．1

浓度(mg·k百1) 5 10 20 50 100 150 200

白菜种子发芽 8．3 3．3 8．3 8．3 3．3 10．O 11．7

白菜根伸长 1．8 12．2 21．9 24．7 43．8 54．9 63．5

白菜芽伸长 -0．1 0 3．6 24．8 42．8 53．2 62．7

浓度(mg-kg-1) 5 10 20 50 100 150 200

番茄种子发芽 5．O 13．3 10．0 13．3 II．7 8．3 11．7

番茄根伸长 9．0 12．2 17．8 20．9 40．4 59．6 74．8

番茄芽伸长 一12．45 —9．6 —2．9 17．5 34．8 52．4 60．9

时，恩诺沙星浓度Yg 125．7 mg·kg。1时，而小麦和白菜的根伸长抑制率达50％时，恩诺沙

星浓度分别为700．0 mg·kg。1和138．8 mg·kg"1。因此，番茄是3种作物种对磺胺间甲氧嘧
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啶钠最敏感的植物。由此可见同浓度下，恩诺沙星对3种作物的毒性作用明显较磺胺嘧

啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠弱。

由图2．5和表2．10可见，恩诺沙星浓度高于5 mg·埏’1时，白菜和番茄的芽伸长抑制率

随恩诺沙星浓度增大而增大，且对根伸长的抑制率大于大于芽伸长的抑制率。而对于小

麦，情况恰好相反，试验浓度下对根伸长的抑制率大于对芽伸长的抑制率。

表2．1 1恩诺沙星与3种作物生长抑制的回归方程和IC50

2．4．5 4种药物生态毒性的比较

从4种药物对3种作物根伸长的半数抑制浓度IC50(抑制率达50％时的药物浓度)来

看，磺胺嘧啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠对3种作物的毒性强于环丙沙星和恩诺沙星(如图

2．6)。如，磺胺嘧啶钠对小麦、白菜、番茄的ICso分别为28．1、31．3、92．9 mg·k91，

而环丙沙星对3种作物的Ic50分别为2024．8、331．1、717．5 mg·kg"1，也就是说在对3种

作物受害程度相同(IC50)的情况下，需要环丙沙星和恩诺沙星的浓度远远高于磺胺嘧

啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠的浓度。这说明，环丙沙星和恩诺沙星对植物的毒害效应相对

弱一些，相对于磺胺嘧啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠是一种生态安全性较高的兽药。

不同作物对4种药物的胁迫效应表现出敏感性有很大的差别。对于磺胺嘧啶钠来说，

aM作物敏感性大小顺序为：小麦>白菜>番茄，小麦相对于其他2种作物来说是最敏感的，

当磺胺嘧啶钠浓度为20mg·k91时，小麦、白菜和番茄3种作物的根长抑制率分别是48．O％、

27．0％和16．5％，小麦根长抑制率分别是番茄的2．9倍和白菜的1．8倍，由此可见，aM作物

对磺胺嘧啶钠的敏感程度差别是很大的。

磺胺类药物(磺胺嘧啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠)的作用机制主要是其在结构上类

似对氨基苯甲酸(PABA)，可与PABA竞争性作用于细菌体内的二氢叶酸合成酶，从而阻

21
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图2-6 3种作物根伸长IC50的比较

止PABA作为原料合成细菌所需的叶酸，减少了具有代谢活性的四氢叶酸的量，而后者

则是细菌合成嘌呤、胸腺嘧啶核苷和脱氧核糖核酸(DNA)的必需物质，因此，抑制了细

菌的生长繁殖【571。小麦体内可能含有类似结构的作用靶分子，从而对其根伸长产生了较

强的胁迫效应，但其具体的作用机制还有待于作进一步的实验加以验证研究。对于环丙

沙星，3种作物表现出的敏感性依次为：白菜>番茄>小麦，环丙沙星浓度为100 mg·kg"1

时，白菜、番茄和小麦的根长抑制率依次为22．4％、9．7％和8．7％，小麦表现出与磺胺嘧

啶钠完全相反的趋势。喹诺酮类药物(环丙沙星和恩诺沙星)作用机理是通过与细菌的

脱氧核糖核酸(DNA)的回旋酶亚基A结合，抑制酶的切割与连接功能，进而阻止细菌

DNA复制，从而对大部分G．菌有较强的杀灭作用【58】；小麦对环丙沙星的胁迫效应表现

出很强的抗性，这可能与药物作用的靶分子和作物本身的抗性机制有关。由此可见，针

对不同的作物对兽药的敏感性，在施用厩肥的过程中应考虑作物类型不同而选择合适的

施肥量。

2．5结论

(1)磺胺嘧啶钠、磺胺间甲氧嘧啶钠、环丙沙星和恩诺沙星这4种兽药抗生素对小

麦、白菜、番茄根伸长和芽伸长的抑制率随着土壤中药物含量的增高而增大，两者呈正

相关(p<O．05)。与根伸长和芽伸长抑制相比，植物种子发芽对兽药抗生素胁迫的敏感

性较弱。

(2)从药物对作物生长抑制的强弱和IC50可见，磺胺嘧啶钠和磺胺间甲氧嘧啶钠
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对作物的毒性远强于环丙沙星和恩诺沙星；环丙沙星毒性较恩诺沙星弱。4种药物的生

态毒性顺序为磺胺间甲氧嘧啶钠≥磺胺嘧啶钠>恩诺沙星>环丙沙星。可见，环丙沙星

对植物的毒害效应相对最弱。

(3)对于土壤磺胺嘧啶钠污染，3种作物的敏感性顺序依次为：小麦>白菜>番

茄；对于土壤磺胺间甲氧嘧啶钠污染，白菜>番茄>小麦；环丙沙星污染时，3种作物

的敏感性顺序为：白菜>番茄>小麦；恩诺沙星污染时，番茄>白菜>小麦。
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第三章磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的HPLC．UV检测方法的建立

3．1前言

磺胺间甲氧嘧啶钠(SMM)是在畜牧兽医临床上应用的药物之一，在实际生产中

的用量很大。磺胺间甲氧嘧啶钠主要通过粪尿排出体外，进入环境中的药物，受环境中

理化和生物因素的影响，发生迁移和转化并可能对环境中的微生物、水生生物及动植物

产生影响。环境中的兽药因其进入环境的特殊性，在环境中的浓度往往是很低的，为此

研究磺胺间甲氧嘧啶钠在环境的转归，需要建立灵敏的检测方法。本实验在动物组织中

的残留检测方法的基础上进行了改进，建立了简单快速灵敏的土壤中的高效液相色谱检

测方法。

3．2材料与方法

3．2．1实验材料

(1)主要试剂

磺胺间甲氧嘧啶钠，标准品，白色结晶，纯度为99．0％，美国Sigma公司；冰醋酸(分

析纯，北京化学试剂公司)；甲醇(色谱纯，Fisher公司)；重蒸水

(2)实验土壤

实验土壤采自河南师范大学生物园，属于未受任何化学品污染的洁净土壤，取自

0～20cm耕作层，其理化性质见表1。试验时将土风干、过2mm筛。土壤理化性质见表

l。将土壤样品密封置于4"C冰箱待用。

(3)仪器设备

高效液相色谱仪 SCL-10A系统控制仪：DGU-12A脱气装置；SPD．MAOAVP二

极管阵列检测器；LC-1 OATVP泵；class．VP工作站(日本Shimadzu公司)

恒温摇床 SHK．99型台式，北京北方TZ生物技术发展公司

低速离心机TDL-40B型，上海安亭科学仪器厂

高速离心机 IKl5型，Sigma公司

电子天平0．000ling，Sartorius公司
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可调微量移液器 20-200 ul，100—1000 ul，Finnpipette公司

漩涡混合仪 WH．1型，上海沪西分析仪器厂

pH计pH211型酸度计，HANNA仪器公司

磁力搅拌器 78．1型，浙江乐清乐成电器厂

溶剂过滤器 天津市腾达过滤器件厂

超声波清洗器 CX．100型，北京医疗设备三厂

3．2．2实验方法

(1)色谱条件：

色谱柱：C18反向色谱柱，inertsilODS．3(4．6×250mm，粒径5um)流动相：甲醇一1％

乙酸(40：60)；检测波长：270nm；进样量：40uL；流速：lmL／min；柱温：25℃

(2)标准曲线的绘制：

称取SMMl0．00 mg，分别用色谱甲醇溶解，于50 mL棕色容量瓶中定容，配制成浓度为

200．00 mg·L J的储备液，4"C冰箱中保存。

用流动相将SMM的标准工作液稀释，配成一系列5个度：0．Olug·ml～，O．1ug·mL-l,0．5

ug·mL一，lug·mL～，10ug·mL"1。取40 uL进样，HPLC检测，对峰面积积分，每一浓度进样

5次，取平均值i然后以浓度为横坐标，峰面积为纵坐标，分别绘制上述两种药物的标

准曲线，求回归曲线和相关系数。

3．2．3样品前处理

国内外对SMM的残留检测方法很多，包括在不同动物、动物不同组织当中以不同

的分析方法检测分析。但对SMM在环境中的检测方法却较少。国外相关的检测方法也

多采用有机溶剂与水混合提取，采用LC--MS、LC—MS—MS或GC--MS等灵敏的仪

器来检测‘59石31。提取方法的选择对于回收率有一定的影响。

称取2．Og土壤于25mL聚丙烯具塞离心管中，加入lOmLO．1M NaOH，旋涡振荡15

min，5000 r·rain 1离心20min，移取上清液，向沉淀物中再加人10 mL0．1M NaOH，重

复提取三次，合并提取液，用O．45啪微孔滤膜过滤。

3．2．4回收率测定

取空白土壤加入预先配制的50ug·mL～， 5ug·mL。的标准中间液，设0．5rag·k91，
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5mg·kg～，10mg·kg"1，3个添加水平，并设5个平行，涡动混匀，按照3．2．3方法处理样

品，并计算样品中上述两种药物的浓度和回收率。

3．2．5检测限测定

土壤样品：取10个空白土样，按3．2．3的方法处理土壤样品，HPLC检测，测得基

线噪音，取信噪比为3，得到SMM在土壤样品中的检测限。

3．2．6精密度测定

土壤样品设0．5mg·kg一，5mg·kg一，10rag·kg一，3个添加水平，并分别设5个平行，按

3．2．3方法处理样品，计算样品中上述两种药物的浓度。上述3个浓度隔日重复测定3

次(共做3个批次)，并计算它们的批内(日内)、批问(日问)的平均值与变异系数。

3．3结果与讨论

3．3．1标准曲线

0 2 4 6 8 10

磺胺问甲氧嘧啶钠浓度Crag·L-1)

图3．1 SMM标准曲线

将3．2．2所述6个浓度系列在选定条件下进行HPLC-U'V检测，在0．5mg·L．1--10．0

rag·L．1范围内，SMM色谱峰面积与浓度呈线性相关，回归方程、相关系数及标准曲线

见图3．1。若分析实际样本的终浓度不在该范围内，则需稀释或浓缩。

3．3．2回收率与精密度

大量实验发现：

(1)用乙醇和丙酮作提取剂，会使土壤中的有机物溶解，完全溶解磺胺间甲氧嘧啶钠所

O

O

0

0

O

O

0

O

0

O

0

O

0

O

O

O

O

O

O

8

6

4

2

0

8

6

4

2

}1
1

^m唧v娶随警



兽药残留的生态毒性及其在土壤中的环境行为研究

需时间也较长，且易呈絮状而粘壁，引起较大误差。原因应是乙醇和丙酮等有机溶剂会

使土壤中的有机物溶解，从而影响吸光度。

(2)用稀盐酸溶液作提取剂，所得测定结果很不稳定，且大多数情况下结果明显偏大。

原因应是稀盐酸溶液可使土壤中的矿物质溶解，从而对测定结果干扰较大。

(3)0．1mol·U1氢氧化钠溶液所得到的各平行处理的回收率如表3．1。由表3．1可见，在实

验条件下，土壤cgSMM的含量在0．5—10．Omg·kg。1的范围内，提取的回收率为96．7--99．0

％，稳定性较好。但l mol·L．1比氢氧化钠溶液作提取剂所得回收率误差较大。

试验设0．5mg·k91，5mg-kgl，lOmg·kg"1，3个添加水平，对样品进行添加回收试验，

结果见表3．1。

表3-1 SMM回收率及变异系数(n=5)

●

从上述实验结果可知，SMM在0．5mg·kgJ，5mg·kg。1，lOmg·k91 3个添加水平时，在

土壤中的平均回收率范围为5．53％--91．93％；变异系数范围分别为3．2％一6．7％。

以0．5mg·k91，5mg·kg‘l，lOmg·kg‘1 3个浓度的添加水平，对土壤样本进行添加回收

实验。测得SMM的回收率的日内、日间变异系数，结果见表3-2。

表3．2 SMM的回收率的日内、日间变异系数

从表3．1和表3-2可以看出，0．5mg·k91--10mg·k岔1 3个添加水平，土壤中SMM的

回收率的日内变异系数范围分别为2．1％一6．7％，；日间变异系数范围分别为2．5％一

8．8％。



第三章磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的HPLC—Uv检测方法的建立

3．3．3色谱条件

采用RP-HPLC是SAs最常用的测定方法，采用C18柱分离和直接紫外法检测【641。

测定SAs的HPLC的检测方法很多‘63,65,66,67】，为防止脱尾一般采用酸性流动相。为使

SMM获得有效保留和分离，并且抑制固定相表面残余的硅醇基导致SMM色谱峰脱，

本实验选择甲醇一冰醋酸(60：40)作为流动相。

图3-2 SMM的标准品色谱图

实验结果表明该流动相可很好的将SMM达到基线分离，峰形对称并与杂质峰的分

离很好。该药物的标准品色谱图如图3．2。

3．3．4回收率与检测限

添加回收结果如表3．1，3．2所示，在土样添加中，O．5mg·k分1—10mg．k岔1范围SMM

的回收率为85．3％一91．93％，日内与日问的变异系数范围分别为2．1％一6．7％，2．5％一

8．8％。SMM在土壤中的检测限为15 ug·mL一。Jenl61】等报道了七种SAS(包括SMM)药

物在猪粪便废水中的}玎}LC—Uv残留检测方法，定量范围为O．05ppm--lOppm之间。

SMM的检测限为15ug．mL"1。Miehel[66】等报道了SAS在动物粪肥中的残留的定量分析

方法，定量限低于0．1ppm。Grant等163]建立一种非常敏感的方法，同时检测SMZ、N4

一ACE—SMZ在环境样本中的残留，利用SPIE柱结合MAI，DI—TOF—MS能够快速检

测SMZ、N4一ACE—SMZ在土、水及粪肥中的残留，大约1．5个小时就可以完成8—24

个样本的富积：探测和处理质谱检测，能够完成SMZ、N4一ACE—S汜在环境样本中

的低ppb级的检出和定量，但回收率很低。

本方法对土壤、水等环境样品的检测方法检测限低于或接近于文献报道方法的检测

限，操作简便，尤其在土壤样品的提取过程中完全不用有机溶剂，减少了有机溶剂的使

用，节约了成本。该方法稳定，灵敏度高，能满足对SMM在土壤中残留分析的需要。



兽药残留的生态毒性及其在土壤中的环境行为研究

3．4结论

建立了土壤中SMM残留分析的HPLC．UV检测方法。土壤中SMM的残留分析的

高效液相色谱法：用0．1mol·Ld氢氧化钠溶液作为提取溶剂经过振荡重复提取，滤膜过

滤净化，反相高效液相色谱测定。在0．5mg·kg一一10mg·kg。1范围内测得土壤中SMM的

平均回收率范围分别为85．53％一91．93％；日内变异系数分别为2．1％一6．7％；日间变异

系数分别为2,5％-8．8％，检测限为15 ug·mL一。与文献相比实验方法操作简便，检测仪

器采用HPLC—UV检测，该方法的检测限低于文献中检测限，回收率高，无需LC—

MS等高级检测仪器。
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4．1前言

兽药及饲料添加剂在土壤一水界面上的吸附特性对其在土壤环境中的转归起着非

常重要的作用，它是兽药与土壤环境之间相互作用的一个主要过程，它直接或间接影响

着其他过程，进入土壤的兽药，可以通过物理吸附、化学吸附、氢键结合、配位键结合

等形式吸附在土壤颗粒的表面【6踟。兽药在土壤环境中的吸附是影响其环境行为和归宿的

支配要素之m[69]。土壤胶体对兽药的吸附是确定它在固相、液相和气相分配的主要过程

之一。随着兽药在畜牧兽医临床中的应用及对环境潜在影响的增加，需要对兽药的吸附

进行定量化的研究。而在环境质量评价中，我们研究兽药在农业上应用的潜在影响就需

要知道其在介质中的吸附量。因此，定量研究兽药在土壤中的吸附过程对评价兽药在环

境中转归是十分必要的。药物在土壤环境中的行为归宿，包括迁移、滞留(吸附．脱附、

浸渍等)和转化(生物、化学及光解等)过程。土壤对药物的吸附／解吸是影响药物在土壤环

境中迁移、滞留和转化的主要支配因素，是控制药物环境行为的重要过程【701。土壤对药

物的吸附／解吸作用是影响药物在环境中持久性和有效性的重要因素，是进行药物环境安

全性评价的重要指标，将直接影响到兽药在土壤中的淋溶速度与深度，另外药物的吸附

常数厨也是很多预警模型的重要输入参数【7l】。因此研究药物在土壤中的吸附／解吸作用

具有重要的理论价值和实际意义。目前，我国对兽药在水生和陆生环境中的蓄积、迁移、

转化及对各种生物的影响，还缺乏系统研究，与发达国家间存在着很大的差距【72‘75】。因

此，开展兽药吸附／解吸环境行为的研究对制定预防和控制兽药污染的措施奠定一定的理

论基础。

本试验研究了SMM在河南壤土上的吸附／解吸行为，通过吸附／解吸热力学、动力

学试验确定SMM在土壤中的吸附／解吸等温线和动力学曲线，同时对描述其吸附／解吸

行为的最优数学模型进行了拟合，并探究了环境物质对SMM吸附的影响，为全面评价

SMM的环境行为及制定兽药污染土壤修复措施提供理论依据。

4．2材料与方法

尿素(CO(NH：)：)(分析纯，广州化学试剂厂)、腐殖酸(也q(分析纯，上海巨枫化学
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科技有限公司)、十二烷基苯磺酸钠(SDBS)、十六烷基三甲基溴化铵(CTMAB)。

试验其他试剂、材料及色谱条件同第三章。

4．2．1吸附／解吸等温热力学试验

(1)吸附试验：称取10．09(折合含水量后)供试土壤，分别加入5 mg·L～，10 mg·L～，

25 mg·L一，50 mg·L～，100 mg·L～，150 mg·L一，250mg·L。1的供试SMM水溶液lmL，然

后用0．01MCaCl2重蒸水溶液补齐至50mL(起始浓度分别为l mg·L．1，2 mg-L一，5 mg·L～，

10 mg·L一，20 mg·L～，30 mg·L～，50 mg·L-1)，在振荡器充分振荡24小时，转速为164

rpm／min，使其达到吸附平衡，然后以6000rpm／min的离心速度离心20min，上层清液通

过0．45m的微孔滤膜过滤，测定水相体积以及吸附平衡后液相中供试物质的浓度。将

单位质量土壤中的吸附量Q作为供试物质平衡浓度C的函数作图。

(2)解吸试验：将经过达到吸附平衡后的土壤中加入50mL0．01MCaCl2重蒸水溶液。

在振荡器上充分振荡24小时，转速为164 rpm／min，使其达到吸附平衡，然后以

6000rpm／min的离心速度离心20min，上层清液通过0．45urn的微孔滤膜过滤，进HPLC

测定液相中供试物质的浓度。

4．2．2吸附／解吸动力学试验

(1)吸附试验：称取10．09(折合含水量后)供试土壤，加入2mL浓度为250 mg·L以

和500 mg·Ld的SMM水溶液(使起始浓度分别为50 mg·kg。1和100 mg·kg‘1)以及

48mL0．01MCaCl2重蒸水溶液，在振荡器上充分振荡，转速为164rpm／min，温度控制在

25士1℃。按照平行法，吸附时间设定0、0．1、0．3、0．5、1、2、6、8、10、15、20小

时，每个吸附时间设3次重复。振荡完成后以6000rpm／min的离心速度离心20rain，上

层清液通过0．45 uin的微孔滤膜过滤，进HPLC测定液相中供试物质的浓度。

(2)解吸试验：称取10．09(折合含水量后)供试土壤，加入2mL浓度为250 mg·L。1

和500 mg·L。1的SMM水溶液以及0．01MCaCl2重蒸水溶液，在振荡器上充分振荡24小

时，转速为164rpm／min，使其达到吸附平衡，然后以6000rpm／min的离心速度离心20min，

倒出上清液，然后在土壤相中加入50mL0．01MCaCl2重蒸水溶液。按照平行法，吸附时

间设定0、0．1、O．3、0．5、1、2、6、8、10、15、20小时，每个吸附时间设3次重复。

振荡完成后以6000rpm／min的离心速度离心20rnin，上层清液通过0．45um的微孔滤膜过

滤，进HPLC测定液相中供试物质的浓度。
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表4-I SIVlM吸附试验设计

4．3计算方法

将单位质量土壤中的吸附量Q作为供试物质平衡浓度C的函数作图。

土壤中SIVlM吸附量的计算公式【761：

。酝=—(CoF-C．)xv(4-1)
(其中，Q。为土壤吸附量)

吸附系数㈣是指：在～定测试条件下，当达到吸附平衡后，土壤相中的供试物质的含量与
水相中供试物质的质量浓度的比值，可通过下式计算‘77】：

弘器％(4-2)
(其中，G础p砂：吸附平衡时，供试物质在土壤中的含量(mg·kg"1)：酽忙∥：吸附平
衡时，供试物质在水相中的含量(mg·L以))

有机碳吸附系数妣与肠以及土壤样品有机碳含量存在TYU关系【771：

goc=髟·而100【．忉三·g-1)(4-3)
(其中，％OC：土壤样品中有机碳的含量(g·g。1))

吸附反应自由能与有机碳吸附常数的关系式【771：

么G=-RTlnKoc，0-4)
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供中k=1Dc00K％a)

4．4结果与讨论

4．4．1 SMM在土壤中吸附／解吸热力学特性

将吸附等温数据用线性方程、Freundlich、Langmuir(1)和Langmuir(2)吸附等温

方程进行拟合，拟合性见图4．1。由图4．1和表4．2可见土壤对SMM的吸附等温线与上

述各方程式均有较好的拟合性，相关性都达到了显著水平，相关系数在0．9728—0．9955

之间，而且用Freundlich吸附等温方程进行拟合的R值均大于线性方程的犬值，说明

SMM在土壤中的吸附、解吸等温曲线与Freundlich吸附等温方程非常符合，吸附／解吸

等温方程以及回归系数如表4-2所示。

然而，对Langmuir方程(1)，虽然相关性极其显著，但是从该方程计算得出的土壤

的最大吸附量()0)为37．5mg·kg一，而本试验中加入最大SMM浓度(100 mg·kg’1)时，土

壤对SMM的吸附量达到46．5 mg·k91，这显然是不符合实际情况的，因而Langmuir方

程(1)不适宜描述SMM在土壤中的等温吸附行为。与Langmuir方程(2>拟合时，本试验

中在最大SMM浓度(100mg·k百1)下，土壤对SMM的吸附量大于计算所得‰值，超过

Xm值23．1mg·kg～。最大吸附量计算值出现与实际不符合现象说明，这是一种假相关现

象，Langmuir方程(2)也不适宜描述SMM在土壤中的等温吸附行为。

表4．2 SMM在土壤中的等温吸附／解吸行为拟合最优方程

由于Langmuir方程(1)和(2)的计算Xm值与实际不符，与线性方程拟合的R值(达到

l％显著性)小于Freundlich方程的拟合值(己达l‰显著性)，因此综合以上分析，可以认

为，用线性方程或Freundlich方程来描述SMM在土壤中的等温吸附行为最为适宜。

Freundlich方程中的a值可以作为土壤对SMM吸附作用力的强度指标，即a值越大，

土壤对SMM的吸附作用越强【841。
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图4-l不同方程拟合的SMM在土壤中吸附等温线

等温吸附试验求得吸附系数＆为18．9mL·g一，有机碳吸附常数融为466．2 mL·g～。

参照Mccall掣781方法，采用啪对土壤中的移动性能进行分类，Koc值在150．500 mL-g‘1

范围内属于“中等移动性"，因此SMM在土壤中具有一定的移动性，对地下水和地表水

存在一定风险。

表4-3 SMM在土壤中的吸附／解吸等温线拟合的特征值

R R a K R X。 A R X血 K

吸附0．9885”0．9909⋯3．83 0．79 0．9955⋯ 37．5 0．24 0．9889”’ 23．4 0．19

解吸0．9728”0．9742“’2．09 O．82 0．9831”’ 32．9 0．10 0．9776”’21．6 0．36

Y：土壤SMM的吸附量l(mg·kg。)；C：平衡浓度(g·kg。1)； X。：最大吸附量； a、K：常数： ．．p<O．01，¨?p<O．00l

SMM在土壤中的吸附经验常数l／n均小于1，属于L．型吸附等温线[8s,s6]，说明等温
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线在初始阶段吸附介质和SMM之间有较好的亲和力。随着吸附介质上吸附位点被占据，

供试药物寻找吸附位点变得越来越困难，研究表明多数农药的吸附等温线均属于L．型曲

线【871。因此，随着药物浓度增加，吸附量反而降低。

4．4．2 SMM在土壤中的吸附／解吸动力学特性

本试验的目的是明确SMM在土壤中的吸附／解吸动力学特征，并进一步为等温吸附／

解吸热力学试验确定吸附／解吸平衡时间。
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图4．2 SMM在重蒸水中的吸附／解吸动力学曲线

如图4．2(a)，吸附动力学试验结果表明：SMM与土壤溶液接触振荡1h完成快速吸

附阶段，SMM很快吸附到土壤颗粒表面，使得吸附量迅速增加，溶液中SMM浓度急剧

降低，随后趋于平缓，即进入慢速吸附阶段；2h后，随着反应的进行，土壤中较易吸附

的疏水位点逐渐被SMM占据，SMM开始向土壤颗粒内部扩散，进入土壤内部不易吸附

的疏水位点，吸附速度开始减缓，溶液中SMM浓度变化不大，但此时各种与吸附有关

的化学和物理反应仍可能继续进行；2"20 it2_间，溶液中SMM的浓度保持一致，固液

相浓度基本保持稳定，表明此时吸附已达到平衡状态，本试验将平衡时间定为24h。

在土壤对SMM吸附的快速反应阶段，土壤对SMM的等温吸附特征可通过表4．5中的

4种常见吸附动力学方程拟合来进一步描述【79’80l。模型拟合性指由模型所得计算值与实

测值的符合程度，常用相关系数(r)和标准误(Se)判定，r越大，Se越小，模型的拟合性越

好。从表4．5可以看出，描述土壤对SMM吸附的最优动力学方程为一级动力学方程，其

次是Elovich方程和双常数速率方程，最差模型为扩散方程。这表明土壤对SMM的吸附

∞惦柏：5；∞衢∞佰们5

o巧
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表4-4 SMM在各种吸附介质中的吸附系数(黝和有机碳吸附常数(Koc)

环境物质 重蒸水 尿素／ 尿素 SDBS SDBS

50 mg．L．1 500 mg．L-I
50 mg·L．1 500 mg·L．1

K4mL·g-1) 18．9 16．5 31．1 17．5 14．4

Koc(mL·g-1)466．2 407．0 767．1 43 1．7 355．2

鼠)c(n1L·g-1)495．8 498．1 446．5 1 50．5 1 1 00．1

近似于一级反应。化学物质在吸附过程中自由能的变化可以作为衡量吸附反应和推动力

的定量依据，偏摩尔自由能变化量越大则表明吸附作用越强。厶G值绝对值小于

401d·tool～，表明化合物以物理吸附为主【81】；G值绝对值大于40kJ·mol一，则化合物以化

学吸附为主。根据吸附反应自由能与有机碳吸附常数的关系式(4．4)求出SMM在土壤

中的吸附自由能为28．410·tool一，因其值均小于40 kJ·tool。1【翻，表明SMM在土壤上的吸附

以物理作用为主。

表4-5 4种动力学方程的相关系数(r)和标准误差(Se)(25"12)

Y：任意时刻的吸附量(mg·kgd)，t：时间，八B：模型参数．模型拟合度常用相关系数(r)和标准误差(se)来衡量，r越大，Se越

小，该模型越优．’p<0．05，”p<0．01，⋯p<o．001

SMM在土壤中的解吸过程研究发现，与吸附过程相比较，解吸平衡速度稍慢，出

现了滞后现象。从图4．2(b)SMM解吸动力学曲线可以看出，土壤中SMM的解吸量随

时间延长而增加，试验进行6h时基本达到平衡。4h后溶液中的SMM浓度变化趋于稳定，

24d,时后解吸已完全达到平衡。因此，本试验将吸附／解吸的平衡时间确定为24d,时。

目前，人们对解吸滞后现象的认识还不是很清楚，可能的原因包括污染物在土壤聚体的

各部分产生不可逆的化学结合或锁定、被土壤矿物的微孔捕集、土壤有机质吸附点位吸
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附等‘831。但作为土壤聚体中的重要组成部分，土壤有机质和粘土矿物在土壤对疏水性污

染物的解吸过程中起着决定性作用，一旦有机污染物进入刚性有机质或粘土矿纳米级微

孔，再扩散出来就相当困难，使得污染物的解吸非常缓慢。

4．4．3尿素对SMM吸附动力学的影响

作为常用化学肥料尿素被应用到本

研究中，本试验设计了两种不同浓度的

尿素溶液，表示在常量施肥(50 mg·L‘1)

和超量施肥(500 mg·L。1)条件下尿素的

可能浓度网。试验结果表明，尿素会对

SMM在土壤中的吸附产生影响。如图

4-3所示，50 mg·L．1(图4—3中尿素1)浓

22
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皇16
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图4．3尿素对SMM吸附动力学的影响

度水平可减少SMM在土壤上的吸附，500 mg·L-1(图4—3中尿素2)可增大SMM在土壤上

的吸附。由表4-4可以看出，试验中不含尿素处理的硒和垃)c分别为18．9 mL·百1和466．2

mL·g-I尿素浓度为50 mg·L。1和500 mg·L-1处理的肠和‰分别为16．5 mL·g-l,31．1 mL·g‘1

和407．0 mL·f1，767．1 mL·百1。因此，超常量施肥会导致土壤SMM吸附量增加。

4．4．4 SDBS对SMM吸附动力学的影晌

SDBS和CndAB是两种常用的表面活

性剂，SDBS还是许多洗涤剂的主要成分。

生活洗涤剂以及工业废水很容易进入河道，

流到农田里造成面源污染【聊。由于表面活性

剂具有其独特的两亲性，可有效的改变溶液

的表面性质【矧，因此对药物的环境行为可能

会产生不同的影响。作为典型的阴离子表面
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图4-4 SDBS对SMM吸附动力学的影响

活性剂十二烷基苯磺酸钠(SDBS)被应用到本研究中。表面活性剂在土壤一水体系中形成

被吸附到土壤的和存在于水中的两相。被吸附到土壤的表面活性剂会增力nSMM对土壤

的亲和力，而存在于水中的表面活性剂则增加了SMM对溶液的亲和力。表面活性剂的

加入是增加还是减小SMM在土壤中的吸附，主要取决于吸附相的表面活性剂占优势还
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是水相中的表面活性剂占优势。图4．4表明，阴离子表面活性齐tJSDBS在50rag·L1和500

mg·L．1(图4-4中SDBSl，SDBS2)两种浓度下都表现出增溶作用，减少了SMM在土壤中

吸附的趋势，由表44可以看出，两种浓度下的忆和垃圮分别为17．5 mL·g一，14．4 mL·g-1和

431．7 mL‘g-1，355．2 mL·g-1，试验中对照的K和Kocg另J为18．9mL·g-1和466．2 mL·g一。阴离

子表面活性剂的存在可增大化合物在水中的溶解度【911，因此SDBS能够增力nSMM的迁

移，减少吸附，在这种情况下，一定程度上增强了土壤中SMM迁移至地下水或地表水

的能力，提高了SMM的环境生态风险。

4．4．5 CTMAB对SMM吸附动力学的影响

作为典型的阳离子表面活性剂，十六烷基二甲基溴化铵(CTMAB)被应用到本研究

中。试验结果表明表面活性剂会对SMM在土壤中的吸附产生影响。

由表4_4可以看出，两种浓度下的杨

和Koc分别为20．1 mL·g～，28．3 mL-g"1和

495．8 mL·g-1，698．1mL·g-1，试验中对照的

杨和Koc分别为18．9 mL·g-1和466．2

mL。g-1。如图4—5所示，50 mg-L．1，500 nag·L．1

CTMABl，CTMAB2的浓度水平均不同程

度增大了SMM在土壤上的吸附。

4．4．6 Cd2+对SMM吸附动力学的影响

作为土壤污染常见重金属Cd2+被应用

到本研究中。试验结果表明cd：+会对SMM

在土壤中的吸附产生影响。由表4．4可以看

出，两种浓度下的岛和Koc分别为6．1

mL-g-1，1 8．1 mL·g-1和1 50．5 mL·g～，446．5

mL·g～，试验中对照的肠和Koc分别为18．9

篮
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∞
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图4-5 CTMAB对SMM吸附动力学的影响

nlL·g-1和466．2 mL·g～。如图4-6所示， 图4-6 Cd2+对SMM吸附动力学的影响

100 mg·L1的浓度水平均不同程度减小了SMM在土壤上的吸附。具体机理仍需进一步

研究。
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4．4．7 HA对SMM吸附的影响

试验结果表明，在吸附体系加入固体

HA对SMM的吸附具有显著的影响，吸附

系数硒和有机质吸附常数Koc分别由18．9

mL。g以和466．2 mL·g-1增加到44．6 mL·g。1和

1100．1 m L·f1。这是因为HA本身就是一种

很强的吸附剂，是土壤胶体的重要组成部

分，具有较大的比表面积和阳离子交换量，

很容易被土壤吸附嗍。

30

25

‰20
卫
钿15
g

子lo
5

O

+HA +吸附动力学

o 5 1‰15 20

图4．7 HA+对SMM吸附动力学的影响

当土壤有机碳含量大于O．1％时，土壤有机质在土壤吸附非离子型有机化合物中占

主导地位【931。土壤有机质不仅对药物有增溶和溶解作用，而且因其中的腐殖酸结构中有

能够与药物结合的特殊位点，对药物还具有表面吸附作用，能够将SMM吸附到表面，因

此增大了土壤对SMM的吸附量(见图4-7)，不利于土壤的修复和药物在土壤中的迁移。

4．5结论

本试验用批量平衡法进行了SMM在土壤中的吸附／解吸动力学试验以及吸附／解吸等

温实验。吸附／解吸动力学试验结果表明：SMM与土壤溶液接触振荡2"一4h完成快速吸附

阶段，解吸比吸附稍滞后，24h吸附／解吸完全达平衡状态；描述土壤对SMM吸附的动力

学最优方程为一级动力学方程，其次是Elovich方程和双常数速率方程，最差模型为扩散

方程。

吸附／解吸等温试验结果表明，吸附系数局为18．9mL·g～，有机碳吸附常数Koc为466．2

mL·g～，SMM在土壤中具有中等移动性；SMM在土壤中的吸附自由能为28．4kJ·mol一，

以物理吸附为主。SMM在土壤中的吸附／解吸等温曲线均符合线性方程和Freundlich吸附

等温方程，其等温曲线属于L．型，即随着药物浓度增加，吸附量降低。因此，超量残留

可能会增力nSMM对地下水的潜在威胁。

本试验设计了尿素、阴阳离子表面活性剂(SDBS和CTMAB)、Cd2+以及腐殖酸

(HA)存在下SMM在土壤中的吸附情况。吸附动力学试验结果表明：50 mg·Ld尿素

可降低土壤对SMM的吸附量，增大其在土壤中的移动性：500 mg·Ld尿素可增大土壤



第四章磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的吸附／解吸及环境物质的影响

对SMM的吸附量；10 mg·L‘1和100 mg·L‘1的Cd 2+可不同程度的降低土壤对SMM的吸

附量；HA可显著增加SMM在土壤中的吸附。阴离子表面活性剂SDBS可以减少SMM

的吸附，增加其移动性；而阳离子表面活性剂CTMAB可增大SMM在土壤中的吸附，

因此也可能影响其生物有效性。
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第五章磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的降解动态研究

5．1前言

尽管兽药与农药进入到环境的途径不完全相同，但它们不论以何种剂型、方式进入

到环境，对环境来说，都是将外来的化学物质扩散到环境中，不可避免的在环境的各组

成要素中迁移和转化。一些化学性质较稳定的药物还可能在环境中远距离迁移，或通过

食物链富集194】。但是不论多稳定的化学物质，都在转移过程中伴随着化学变化，包括一

系列的生物和非生物转化，有机污染物的微生物和化学转化过程统称为降解作用瞵l。

随粪肥进入到环境中兽药在土壤环境中的降解，自然条件下包括土壤微生物降解、

化学降解与光降解三部分，兽药在土壤中发生降解的主要过程有氧化作用、还原作用、

水解作用与链接作用等，土壤中兽药降解通常是两个或多个作用的组合。对兽药起降解

作用微生物主要有细菌、真菌、藻类、放线菌等【96】。影响土壤降解的因子，除与兽药的

性质有关外，还与气候及土壤条件关系密切。在高温湿润，土壤有机质含量高、土壤微

生物活跃和土壤偏碱的地区，兽药容易降解。土壤是化学物在环境中的贮藏库，也是它

们在环境中的集散地。兽药在土壤中的降解性能，是评价兽药对整个环境危害影响十分

重要的指标。磺胺间甲氧嘧啶钠是兽医临床中应用最广泛的药物之一，且临床应用的剂

量较大，它可以通过粪肥扩散到农田环境中，研究它在土壤环境中的持留时间对它在环

境中的安全性评价有着十分重要的意义。Coats等研究报道磺胺间甲氧嘧啶钠在鸡粪中

的降解很慢197。。矸．ACE．SMM是磺胺间甲氧嘧啶钠动物体内的主要代谢产物，结构与

磺胺间甲氧嘧啶钠稍有不同，六位氨基上的一个氢原子被磺酞基取代，虽然失去了药物

活性其毒性依然存在，国外有研究报道在活性淤泥中有可能重新转化成其母体化合物磺

胺间甲氧嘧啶钠19M。

本试验旨在通过对磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的残留动态分析，以及土壤含水量、

起始浓度、微生物及光照等不同环境条件对磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中降解的影响，揭

示环境条件与磺胺间甲氧嘧啶钠降解之间的关系，为评价磺胺间甲氧嘧啶钠对环境中生

物产生的毒害效应提供理论依据。
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5．2材料与方法

5．2．1材料与仪器

同第三章。

5．2．2试验方法

(1)在有无微生物及光照条件下SMM的降解

称取土壤样品9份，每份209，分别装入培养皿中，将样品分成3组，每组3份，

并编号为A，B，C其中A组作灭菌、照光处理，B组作灭菌、暗处理，C组作未灭菌、

暗处理。3组样品加入一定量的SMM标准溶液，使土壤中SMM浓度为50 mg·kg～，充

分混匀，待溶剂挥发后，A、B组加灭菌水，C组加蒸馏水湿润土壤，使土壤含水量为

其饱和含水量的60％，3组样品于25℃下培养，在加药当日和培养后第5，10，15，20，

30，40，50，60，80天采样测定。

(2)不同含水量土壤中SMM的降解

称取土壤样品9份，每份209，分别装入培养皿中。将样品分成3组，每组3份，

并编号为5，6，7。加入一定量的SMM标准溶液，使土壤中SMM浓度为50mg·kg一，

充分混匀，待溶剂挥发后，用蒸馏水调节土壤含水量为其饱和含水量的20％，50％，80％，

3组样品于25"12下培养，在加药当日和培养后第5，10，15，20，30，40，50，60，80

天采样测定。

(3)不同起始浓度的SMM在土壤中的降解

称取土壤样品9份，每份209，分别装入具培养皿中。将样品分成3组，每组3份，

并编号为1，2，3。加入一定量的SMM标准溶液，使土壤中SMM浓度为50 mg·kg～，

30 mg·kg一，20 mg·kg～，充分混匀，待溶剂挥发后，用蒸馏水调节土壤含水量为其饱和

含水量的60％，将4组样品于25"C下培养，在加药当日和培养后第5，10，15，20，30，

40，50，60，80天采样测定。

5．2．3分析方法

(1)土壤样品前处理

称取2。Og土壤于25mL聚丙烯具塞离心管中，加入10mL0．1M NaOH，旋涡振荡15

rain，5500 r．Tnjn．1离心20min，移取上清液，向沉淀物中再加人10 mL0．1M NaOH，重
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复提取3次，合并提取液，用0．45urn微孔滤膜过滤，用HPLC．UV检测。

(2)HPLC色谱操作条件

HPll00高效液相色谱仪(Uv检测器，色谱工作站)；C18反相色谱柱，

inertsilODS．3(4．6x250mm，粒径5urn)流动相：甲醇一l％乙酸(40-60)；检测波长：

270nm；进样量：40uL；流速：lmL／min；柱温：25℃

5．2．4统计方法

所有试验数据均采用SPSS统计软件进行分析，将试验数据直接拟合一级动力学方

程求得SMM在土壤中的降解速率常数。

5．3结果与讨论

5．3．1土壤中SMM残留检测方法的验证

用0．1MNaOH稀释储备液配置系列浓度的混合标准工作液：0．1、O．5、1．0、2．0、5．0、

10．0 mg·L～，用HPLC检测，每个浓度梯度的标准液设4次重复，取平均值绘制标准曲线。

另在空白样品中添加l、5和10mg·kg‘135'-浓度，做验证回收率实验。

2000

兮1500
葺

。，1000
搂
喧
髫500

0

0 2 4 ．6 8 10

浓度(rag．L"1)

图5．1 SMM标准曲线

结果显示：标准曲线在0．5—10．Og·mL‘1浓度期间呈线性相关，回归方程为：y=155．68

916x．2．68989，相关系数R2为0．9999181司收率在85．9％"97．7％，最低检测限为0．1 mg·L

-1，最低定量限为0．5 mg·L-1．经验证，此检测方法回收率高、分析结果稳定、可符合兽

药残留的分析要求。
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5．3．2微生物和光照对SMM降解的影响

药物在土壤中降解速率的快慢，影响药物在环境中的持久性、有效性与危害性。药

物在土壤中的降解包括微生物降解、化学降解和光降解[99,100】。本实验研究了微生物和光

照对土壤中SMM降解的影响，由图5．2可以看出，土壤经过灭菌处理后，SMM的降解

率下降，在实验期内降解了40．3％，而未灭菌组土壤中SMM降解了52．9％。由表5．1

可见，SMM在灭菌避光和未灭菌避光条件下的降解速率常数分别为4．9×10。3和7．2x10弓，

半衰期分别为109．8d、70．6d，说明微生物的存在加快了SMM的降解。

时间(d)

∞ ∞ 1∞

图5．2微生物和光照对SMM降解的影响

未灭菌见光处理组的土壤在实验周期内，土壤中SMM被降解T82．3％，由此可见，

光照条件下SMM在土壤中的降解速率明显加快(P<0．05)，说明光照对SMM的降解有一

定影响，且相对于微生物降解，其作用更强一些。这可能与SMM自身对光较敏感，在

光照条件不稳定有关。Hailing．Sorensen(1998)和Dimou(2005)[101,1021发现部分兽药如喹垩

啉类、呋喃唑酮等对光敏感，在光存在下，尤其在水体中容易被降解。由此可以认为，

SMM在土壤中的降解，主要是以光降解和化学降解为主，微生物降解仅占较小比例，

这可能主要与其较强的抑菌性有关。3个处理SMM降解速率快慢的顺序为：未灭菌自然

光>未灭菌避光>灭菌避光。
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第五章磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的降解动态研究

5．3．3土壤不同含水量对SMM降解的影响

土壤湿度是影响兽药在土壤中降解的重要因素，通过改变土壤的孔隙度、氧化还原

电位、药物的溶解性、以及药物和土壤的吸附作用等对药物的降解产生影响【1031。从图

5．3可以看出，土壤含水量的高低明显影响了SMM的降解速率，含水量越高，其降解速

率越快，反之则降解速率减慢。当土壤中含水量为20％时，其降解半衰期为46．1d，而当

含水量增加到50％和80％时，其降解半衰期分别缩短为27．9和19．9d。其中的原因可能是

土壤中水分增加，有利于土壤中微生物的活动和酶活性的发挥‘1041。也有研究认为【1051，

土壤水分的增加可能增加了土壤水相中药物的浓度、活度，同时可能使药物在土壤中吸

附表面积下降，即土壤组分中药物浓度减少，有利于药物的降解。本实验发现，含20％

水分的土壤样品在整个实验期内均为新鲜固体状，而50％和80％含水量土壤组，尤其是

80％水分组，在实验第5d后逐渐变为流体状，这可能增加了土壤中药物的溶解和被吸附

药物的解吸过程而加快了微生物对药物降解速率。其具体机理尚不清楚，有待于进一步

实验研究。

时间(d)

∞ 80 100

图5．3土壤不同含水量对SMM降解的影响

5．3．4不同起始浓度对SMM降解的影响

不同起始浓度SMM在土壤中的降解动态曲线见图54。从表5．1看出，不同起始浓度

药物的降解趋势不同，浓度越低降解越快，半衰期越短，随SMM浓度由高到低，其半
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兽药残留的生态毒性及其在土壤中的环境行为研究

衰期分别为42．6、11．1和9．2d，这可能与在一定范围内药物和微生物之间的相互作用有关。

由于SMM是抗菌药物，对微生物有一定的活性，在一定量的土壤中其微生物数量是基

本恒定的，而药物浓度低时，微生物比较活跃，药物会被快速降解；而同样数量的微生

物随药物浓度增加，微生物对药物的降解会被削弱。

时间(d)

∞ 80 100

图5．4不同起始浓度对SMM降解的影响

同时，由图5—4可以看出，随SMM浓度升高，其降解曲线在最初几天内呈现快速下

降趋势，而后逐渐变缓，这与Boxall等(：2002)的报道基本一致，Boxall【l啊等在研究中发

现部分兽药抗生素在土壤或土壤的降解曲线，当药物浓度较高时呈L型下降特征，并认

为这可能与药物和土壤的吸附有关。药物进入土壤、土壤或其他环境媒介中，均会发生

不同程度的吸附，且在一定吸附能力范围内随药物浓度增加被吸附量也在增加【107】。王

军等【108】(：2003)报道的除草剂二甲戊乐灵在土壤中的吸附研究证实了这一观点，在一定

吸附能力范围内随药物浓度增加土壤对除草剂二甲戊乐灵的吸附量增加。

Boxall等认为药物在土壤中的吸附有两种过程：固相溶解和专属吸附。固相溶解即

分配过程类似于有机物在有机溶剂中的溶解作用；专属吸附即有机污染物通过某些化学

键的作用结合在土壤有机质的某些特定位点上【1095，而如果部分药物被土壤不可逆吸附

而被屏蔽在土壤孔隙内，不能与微生物接触而降解缓慢，而那部分可逆吸附的药物(即

被吸附在土壤表面或分布于土壤水相中的药物)则会在刚开始被快速的降解，这与土壤

屏蔽反应理论基本一致【110l。目前，关于兽药抗生素在土壤中的吸附研究报告较少，对

土壤中药物的吸附特性以及吸附对药物降解的影响，还有待于进一步研究。
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第五章磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的降解动态研究

未灭菌避光

未灭菌自然光

20％含水量

50％含水量

80％含水量

起始浓度Co=50 mg·kg-1

起始浓度Co=30 mg·kg-1

起始浓度Co=20 mg·kg-1

C=41．564e旬．oe72‘

C=33．837e旬·017‘

C=37．011e∞·0085’

C=34．852e∞·0119‘

C=32．801e旬．0138
t

C=47．333e母-015‘

C=17．911e加·0193‘

C=14．169e-0．0314‘

0．0072

0．0170

0．0085

0．0119

0．0138

0．0150

0．0193

0．0314

0．9329

0．9317

0．8759

0．9248

0．9260

0．9619

0．9091

0。9826

70．6

17．7

46．1

27．9

19．9

42．6

11．1

9．2

5．4结论

兽药抗生素在土壤中的降解实际上是一个药物与土壤相互作用的复杂过程，在这个

过程中，土壤中微生物的构成、土壤含水量、药物的浓度以及当时的环境条件如温度、

光照甚至pH值等因素均会对药物的降解速率产生影响。本试验研究也证实了这一观点。

本试验所有的降解曲线均符合一级反应动力学方程，除了20％含水量时的相关系数为

o．8759J'b，其它相关系数均大于0．9000。各条件下的降解常数和半衰期见表5．1。SMM在

土壤中的降解动态主要是化学降解和光解，在避光灭菌状态下较稳定，微生物对SMM

降解有一定促进作用，但是只占很小的比例。随着土壤湿度加大和药物浓度降低，SMM

残留的降解加快。这提示我们，可以通过提高土壤含水量或稗辗硅尚目嘻疑确撇来提
高药物的降解速率，以降低对环境的污染风险。
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第六章总结

第六章总结

本论文以磺胺嘧啶钠、磺胺间甲氧嘧啶钠(SAs类)和环丙沙星和恩诺沙星(QNs

类)4种常用兽药作为供试药物，开展这4种兽药对小麦、白菜和番茄种子发芽与根伸长

影响的研究。通过考察作物种子发芽和根伸长受抑制程度，确定磺胺嘧啶钠、磺胺间甲

氧嘧啶钠、环丙沙星和恩诺沙星对农作物的生态毒性，通过比较四者毒性的相对大小，

得出磺胺间甲氧嘧啶钠是4种兽药中对作物生长发芽毒性最大的药物；同时评价出3种作

物中对兽药相对敏感的作物，旨在为不同类作物选择不同的厩肥量提供理论支持，亦为

评价兽药抗生素污染的潜在生态影响提供科学依据。

以兽药磺胺间甲氧嘧啶钠为研究对象，建立了其在土壤中的HPLC．Uv检测方法；

研究了其在壤土中的吸附、降解情况，并探究了环境因素对其吸附、降解的影响，研究

结果对于评价兽药及其代谢产物的环境安全性、阐明其在环境中的转归以及对地下水污

染提供参考等而言均具有重要的理论意义和实际应用价值。

在生态农业和环境科学中，兽药对土壤和地下水的污染的风险评价是十分重要的，

研究随粪肥施加到农田的兽药在表层土壤中的迁移转化规律，将为其对土壤和地下水环

境污染的风险评估提供科学依据。以上所获得的实验结果对于研究磺胺间甲氧嘧啶钠的

环境风险评价具有重要的参考意义，并为进一步研究数学模拟提供了重要的实验数据。



本文创新之处

本文创新之处

1．目前，国内外关于农药、重金属对土壤的污染方面报道较多；有关兽药抗生素

在动物源食品中残留问题的报道较多，而关于其在土壤中的残留问题还鲜有报道，本论

文针对几种常用兽药在土壤中残留的毒性效应进行了研究。

2．目前，采用鱼类、蚯蚓、大型瘙等动物对兽药抗生素的毒性效应的研究已有报

道，而针对高等植物的生态毒性效应研究尚属空白。

3．对磺胺间甲氧嘧啶钠的吸附特性的研究国外虽己涉足，但尚不多见。本文在国

内系统的开展了磺胺间甲氧嘧啶钠在土壤中的吸附特性及环境物质对其影响的研究。

上述试验结果的获得对于进一步研究兽药磺胺间甲氧嘧啶钠的环境风险评价具有

重要的参考意义；为研究兽药在环境中的转归研究提供了一种简单易行的模式。进一步

的研究仍需进行，如：兽药抗生素的复合污染问题、在土壤中的迁移问题以及降解产物

问题等。
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