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摘要：采用批量平衡试验法研究了磺胺嘧啶和磺胺甲恶唑在添加模拟根系分泌物处理和对照中的形态转化及降解规律．结果表明，有机溶剂提

取态、水溶态和结合态含量占总量的比例分别为 ８６．５％～９８．５％、０．６％～７．３％和 ０．１％ ～１２．５％，有机溶剂提取态是 ２ 种药物在土壤中的主要存

在形态．结合态所占比例随时间的增加而增高，添加模拟根系分泌物有利于土壤中磺胺嘧啶和磺胺甲恶唑结合态的形成，对水溶态和有机溶剂

提取态形成的影响较小．土壤中磺胺嘧啶和磺胺甲恶唑的降解遵循一级反应动力学，可决系数为 ０．９２７３～０．９９６３．２ 种药物在添加模拟根系分泌

物处理中的降解速率大于在对照的降解速率．
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１　 引言（Ｉｎｔｒｏｄｕｃｔｉｏｎ）

磺胺类药物最早用于人类疾病的治疗，目前大

部分磺胺类药物作为兽药用于动物疾病的治疗，或
以低剂量作为生长促进剂添加到动物饲料中

（ＭｃＡｒｄｅｌｌ ｅｔ ａｌ．，２００３）．磺胺嘧啶（Ｓｕｌｆａｄｉａｚｉｎｅ， ＳＤ）
和磺胺甲恶唑（Ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ， ＳＭＺ）是 ２ 种使用

量较大的磺胺类药物，在水产养殖、动物饲养等方

面广泛使用．由于磺胺类药物不能被完全代谢，常以

母体或代谢物形式通过动物粪便和尿液排出并进

入土壤，造成在土壤中的残留（Ｋüｍｍｅｒｅｒ，２００９）．土
壤中有机物污染物残留形态可分为 ２ 种，一种是可

提取态，包括水溶态和有机溶剂提取态，这一部分

形态的生物活性比较高，可直接对生物和环境产生
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影响；另一部分是结合态，则难以被利用．结合态大

大增强了污染物在土壤中的持久性 （ Ｆｕｈｒ ａｎｄ
Ｍｉｔｔｅｌｓｔａｅｄｔ，１９８０； Ｄｅｃ ｅｔ ａｌ．，１９９７）．磺胺类药物在

土壤中的残留形态不同，其环境效应也不同．研究表

明，当环境条件改变或由于微生物作用时，污染物

结合态会转化为可提取态重新释放到环境中，造成

迟发性威胁（Ｋｈａｎ ａｎｄ Ｉｖａｒｓｏｎ，１９８１）．
根系分泌物（Ａｒｔｉｆｉｃｉａｌ Ｒｏｏｔ Ｅｘｕｄａｔｅｓ， ＡＲＥ）包

括糖类、氨基酸、有机酸等化合物，可增加土壤中有

机质含量，影响土壤理化性质和微生物数量及活

性，促进微生物对土壤污染物的分解和转化．研究表

明，在土壤中添加有机物可促进结合态的形成

（Ｄｏｙｌｅ ｅｔ ａｌ．，１９９８）．本试验以磺胺嘧啶（ＳＤ）和磺胺

甲恶唑（ ＳＭＺ）为代表，通过添加模拟根系分泌物

（ＡＲＥ）营造根系环境，研究其在土壤中的残留形态

及相互转化规律，掌握磺胺类药物在根际环境中的

化学行为，以期为土壤中磺胺类药物污染的风险评

价和制定污染土壤生态修复措施提供理论依据．

２　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

２．１　 试验材料

２．１．１　 供试土壤 　 土壤采自河南师范大学生物园

表层土（０～２０ ｃｍ），属于未受任何化学品污染的洁

净土壤，１５～２０ ℃风干，过 １ ｍｍ 筛后备用．土壤样品

的基本性质如下： ｐＨ ６． ３１；阳离子交换量 １２． ２６
ｃｍｏｌ·ｋｇ－１；ＴＰ（总磷） ０．０４ ｍｇ·ｋｇ－１；ＴＫ（总钾） ０．１８
ｍｇ·ｋｇ－１；有机质 １．６５％；粘粒 １３．４％；粉粒 ２４．２％．
２．１．２　 药品与试剂　 磺胺嘧啶（ＳＤ）和磺胺甲恶唑

（ＳＭＺ）原药（白色结晶，纯度为 ９９．０％，美国 Ｓｉｇｍａ
公司）；荧光胺（纯度＞９９．０％，Ａｌｆａ Ａｅｓａｒ 公司）；甲
醇、乙腈、丙酮（色谱纯，美国 Ｆｉｓｈｅｒ 公司）；冰乙酸、
二氯甲烷、盐酸（优级纯）；氯化钙、氢氧化钠、无水

硫酸钠（分析纯）；实验用水为高纯水．
２．１．３　 仪器　 Ｗａｔｅｒｓ 高效液相色谱仪；Ｗａｔｅｒｓ ２４７５
荧光 检 测 器 （ Ｗａｔｅｒｓ， Ｓｉｎｇａｐｏｒｅ ）； Ｗａｔｅｒｓ １５２５
Ｂｉｎａｒｙ 溶剂输送泵（Ｗａｔｅｒｓ， Ｓｉｎｇａｐｏｒｅ）；Ａｎｋｅ ＴＤｌ⁃
６０Ｂ 离心机；ＰＨＳ⁃３Ｃ 型 ｐＨ 计；ＺＤ⁃８５ 型气浴恒温振

荡器；ＣＸ⁃１００ 型超声波清洗器；ＳＥ８１２ 型氮吹仪；
ＲＥ⁃２０００Ａ 旋转蒸发仪．
２．２　 土壤处理方法

土壤中药物的初始浓度设为 ０、２、５、１０ｍｇ·ｋｇ－１ ．
在自然光照下土样置于培养皿内培养，每天浇 ５ ｍＬ
模拟根系分泌物储备液（Ｔ⁃ＡＲＥ）或去离子水使土

壤水分维持在田间最大含水量的 ６０％．分别于试验

第 ７、１４、２８、４２、６３ ｄ 取样测定 ＳＤ 和 ＳＭＺ 各形态浓

度，同时设置不添加 ＡＲＥ 的对照处理（Ｔ⁃ＣＫ），每组

试验均设 ３ 次重复． ＡＲＥ 储备液由葡萄糖 （ ２０
ｍｍｏｌ·Ｌ－１）、果糖（２０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）、蔗糖（２０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）、
丁二酸（１０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）、苹果酸（１０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）、丝氨

酸（５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）、精氨酸（５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）和半胱氨酸

（５ ｍｍｏｌ·Ｌ－１）组成（Ｊｏｎｅｒ ｅｔ ａｌ．，２００２）．
２．３　 样品提取方法

形态分为水溶态、有机溶剂提取态和结合态，
参照 Ｍｏｒｄａｕｎｔ 等 （ ２００５） 采用的连续振荡提取法

提取．
２．４　 色谱分析方法与质量控制

ＳｕｎＦｉｒｅ Ｃ１８分析柱（１５０ ｍｍ×４．６ ｍｍ， ５ μｍ），
保护柱（Ｃ１８， ４．６ ｍｍ×２０ ｍｍ， ５ μｍ）；流动相：０．５％
冰乙酸⁃乙腈（体积比为 ６０∶４０）；激发波长：４０５ ｎｍ，
检测波长：４９５ ｎｍ；进样量 ２０ μＬ；流速：１ ｍＬ·ｍｉｎ－１；
柱温：３５ ℃ ．配制浓度范围为 ０．０５～５ ｍｇ·Ｌ－１混合标

准溶液，样品衍生化后供 ＨＰＬＣ 测定，并绘制标准曲

线，可决系数 Ｒ２均大于 ０．９９９．采用加标法测定回收

率和检测限，在 ０．５ ～ １０ ｍｇ·ｋｇ－１添加浓度下回收率

为 ８６．５％ ～ ９４．６％，变异系数小于 ６．４％，检测限为

１．０～２．３ μｇ·ｋｇ－１ ．

３　 结果与分析（Ｒｅｓｕｌｔ ａｎｄ ａｎａｌｙｓｉｓ）

３．１　 磺胺类药物在土壤中的形态转化

３．１．１　 土壤中的磺胺类药物形态随时间的变化 　
土壤中磺胺类药物的形态可分为 ３ 种：水溶态、有机

溶剂提取态和结合态．由图 １ 可知，在 Ｔ⁃ＣＫ 和 Ｔ⁃
ＡＲＥ 中，２ 种磺胺类药物水溶态所占比例均较低，仅
为 ０．６％ ～ ７．３％．ＳＤ 水溶态所占比例随培养时间延

长呈减小趋势（１０ ｍｇ·ｋｇ－１浓度除外）．例如，在浓度

为 ５ ｍｇ·ｋｇ－１Ｔ⁃ＣＫ 中，ＳＤ 水溶态在 ７、１４、２８、４２ ｄ 和

６３ ｄ 时所占比例分别为 ４．６％、４．８％、２．２％、１．０％和

１．７％；在同一浓度 Ｔ⁃ＡＲＥ 中则分别为 ２．９％、２．７％、
３．２％、２．３％和 １．９％．一方面可能由于水溶态较易被

微生物所利用，在土壤中降解速率快，另一方面可

能由于水溶态被土壤粘土矿物吸附或与有机质通

过螯合作用等发生形态转化（Ｌｅｒｔｐａｉｔｏｏｎｐａｎ ｅｔ ａｌ．，
２００９），因此，水溶态所占比例呈下降趋势．ＳＭＺ 水溶

态所占比例随培养时间变化趋势不明显．
由图 ２ 可知，有机溶剂提取态所占比例较大，在

８６．５％～９８．５％之间，是 ＳＤ 和 ＳＭＺ 在土壤中的主要
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图 １　 不同土壤中水溶态所占比例随时间的变化

Ｆｉｇ．１　 Ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｓｏｌｕｂｌｅ ｒｅｓｉｄｕｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｏｉｌｓ ｗｉｔｈ
ｔｈｅ ｔｉｍｅ

存在形态．由于 ＳＤ 和 ＳＭＺ 是极性疏水性物质，在甲

醇等有机溶剂中的溶解度较大，这可能是其含量占

总量比例较大的原因之一． ＳＭＺ 有机溶剂提取态所

占比例随培养时间延长呈下降趋势（１０ ｍｇ·ｋｇ－１浓

度除外）．例如，在浓度为 ２ ｍｇ·ｋｇ－１ Ｔ⁃ＣＫ 中，ＳＭＺ 有

机溶剂提取态在 ７、１４、２８、４２ ｄ 和 ６３ ｄ 所占比例分

别为 ９６．４％、９４．５％、９３．８％、９４．７％和 ９１．２％；在同一

浓度 Ｔ⁃ＡＲＥ 中则分别为 ９２． ７％、９０． ７％、 ８６． ９％、
８６．５％和 ９１． ２％．这可能是由于随着降解的发生，
ＳＭＺ 有机溶剂提取态转化为其它形态，或直接被降

解，因此，其比例随培养时间延长呈下降趋势．ＳＤ 有

机溶剂提取态所占比例随培养时间变化趋势不

明显．
由图 ３ 可知，结合态所占比例较小，在 ０．１％ ～

１２．５％之间，且随培养时间延长呈增加趋势．例如，在
ＳＤ 浓度为 １０ ｍｇ·ｋｇ－１Ｔ⁃ＣＫ 中，在各取样期其结合

态含量分别占总量的 ０． ３％、１． ２％、１． ６％、２． ０％和

５．６％．这可能是由于磺胺类药物与土壤组分间作用

力随时间增加而增强，从而降低了污染物的生物有

效性，增加了土壤中结合态的量．结合态的形成一方

面是由于污染物吸附在土壤粘土矿物颗粒上，继而

扩散至土壤空间结构（如微孔）中或被土壤矿物晶

图 ２　 不同土壤中有机溶剂提取态所占比例随时间的变化

Ｆｉｇ．２　 Ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｓｏｌｖｅｎｔ ｅｘｔｒａｃｔａｂｌｅ ｒｅｓｉｄｕｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ
ｓｏｉｌｓ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｔｉｍｅ

格所捕获 （Ｎａｍ ｅｔ ａｌ．，１９９８）；另一方面由于土壤有

机质主要结构单元包括芳香杂环、氨基酸、多糖、蛋
白质等，含有大量官能团包括羧酸、酚类和酯类等

（Ｇｅｖａｏ ｅｔ ａｌ．，２０００），吸附在土壤中的污染物与有机

质通过共价键、表面配位螯合等作用形成结合态

（曾跃春等，２００９）．在中性或 ｐＨ 较高的条件下，磺
胺类药物会以阴离子形式出现，如在中性条件下，
超过 ５０％ 的 ＳＤ（ｐＫａ２ ＝ ６．５）去质子化以阴离子形

式存在，通过离子键等作用与腐殖质中的羧基、酚
羟基发生作用形成结合态（Ｇｅｖａｏ ｅｔ ａｌ．，２０００）．另
外，微生物也可能是导致结合态形成的原因之一．张
连仲（１９８６）研究溴氰菊酯在土壤中结合残留态形

成的过程中发现，好气条件下，溴氰菊酯结合态量

随时间增加而增加，土壤中细菌和放线菌总量增加

了 ３ 倍，而对照中细菌和放线菌总量基本保持不变，
说明某些细菌和放线菌在有机物结合态形成的过
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图 ３　 不同土壤中结合态所占比例随时间的变化

Ｆｉｇ．３　 Ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｏｆ ｂｏｕｎｄ ｒｅｓｉｄｕｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｏｉｌｓ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｔｉｍｅ

程中起了积极作用．
另外，在 Ｔ⁃ＡＲＥ 中，ＳＤ 结合态形成量大于 ＳＭＺ

（ｐ＜０．０５）．例如，在 １０ ｍｇ·ｋｇ－１浓度作用下，６３ ｄ 时

ＳＭＺ 结合态含量为 ０．０２５ ｍｇ·ｋｇ－１，ＳＤ 结合态含量

为 ０．１４６ ｍｇ·ｋｇ－１，约是 ＳＭＺ 结合态含量的 ５．８ 倍．这
可能是因为 ＳＤ 与土壤中有机质或粘土矿物的结合

能力较 ＳＭＺ 强．结合表 １，由于结合态不易被降解，
ＳＤ 结合态形成量高于 ＳＭＺ，这可能也是 ＳＭＺ 比 ＳＤ
降解快的原因之一．
３．１．２　 ＡＲＥ 对土壤中磺胺类药物形态转化的影响

　 由图 ３ 可知，２ 种磺胺类药物在 Ｔ⁃ＡＲＥ 中结合态

所占比例总体上要高于 Ｔ⁃ＣＫ．例如，在 １０ ｍｇ·ｋｇ－１

浓度作用下，２８ ｄ 时 ＳＤ 和 ＳＭＺ 在 Ｔ⁃ＣＫ 中结合态

所占比例分别为 １．５％和 ０．４％，而在 Ｔ⁃ＡＲＥ 中结合

态所占比例分别为 ６．９％和 ０．９％． Ｔ⁃ＡＲＥ 中 ＳＤ 和

ＳＭＺ 结合态所占比例约是 Ｔ⁃ＣＫ 的 １ ～ ７ 倍．大量研

究表明，化合物易吸附于土壤有机质中，土壤有机

质含量增加可以增大化合物在土壤中的吸附量，有
利于结合态的形成（郭欣妍等，２０１３； 孔晶晶等，
２００８）．ＡＲＥ 包含多种糖类和氨基酸等物质，在土壤

中添加 ＡＲＥ，增加了土壤中有机质含量，导致土壤

理化性质发生变化，化合物吸附在土壤颗粒或有机

质中的作用力增强，有利于结合态的形成．外源有机

物的重复施用也会增加土壤中结合态的形成

（Ｓａｍｕｅｌ ａｎｄ Ｐｉｌｌａｉ，１９９１），由于 ＡＲＥ 的添加是每天

进行的，这也可能是污染物在 Ｔ⁃ＡＲＥ 中形成结合态

较多的原因之一．
ＡＲＥ 的添加也会影响 ＳＤ 和 ＳＭＺ 水溶态及有

机溶剂提取态的转化．由图 １ 可知，Ｔ⁃ＣＫ ＳＤ 水溶态

所占比例总体上大于 Ｔ⁃ＡＲＥ．在 ２ ｍｇ·ｋｇ－１浓度作用

下，６３ ｄ 时 Ｔ⁃ＣＫ ＳＤ 水溶态所占比例为 ４．５％，而 Ｔ⁃
ＡＲＥ 仅为 ０．６％．这可能是由于土壤微生物对磺胺类

药物的降解首先利用的是易于降解的水溶态，ＡＲＥ
的添加提高了土壤中微生物的活性，增强了对磺胺

类药物的降解能力．因此，Ｔ⁃ＡＲＥ 微生物对水溶态的

利用率要高于 Ｔ⁃ＣＫ，从而导致 Ｔ⁃ＣＫ 水溶态所占比

例较 Ｔ⁃ＡＲＥ 高．同时也可能是由于土壤中水溶态磺

胺类药物易于被 ＡＲＥ 吸附向其他形态发生转化．ＳＤ
和 ＳＭＺ 有机溶剂提取态的含量较高，性质也相对稳

定，受 ＡＲＥ 的影响较小．
３．２　 磺胺类药物在土壤中的降解性

３．２．１ 磺胺类药物在土壤中残留量随时间的变化 　
Ｔ⁃ＡＲＥ 和 Ｔ⁃ＣＫ ＳＤ 和 ＳＭＺ 的降解情况如图 ４ 所示．
由图 ４ 可知，在试验条件下，２ 种磺胺类药物在 Ｔ⁃
ＡＲＥ 和 Ｔ⁃ＣＫ 中的降解均较明显，且规律相似，其残

留浓度均随时间的增加而降低．在同一时间和浓度

下，ＳＤ 和 ＳＭＺ 在 Ｔ⁃ＡＲＥ 中的残留量低于 Ｔ⁃ＣＫ．浓
度为 ２ ｍｇ·ｋｇ－１Ｔ⁃ＣＫ，ＳＤ 在 ６３ ｄ 时的浓度仅为０．３４７
ｍｇ·ｋｇ－１，降解率可达 ８３．２％；而浓度为 ２ ｍｇ·ｋｇ－１ Ｔ⁃
ＡＲＥ，ＳＤ 在 ６３ｄ 时的浓度仅为 ０．２１１ ｍｇ·ｋｇ－１，降解

率达到 ８９．４％．这可能是由于进入土壤中的磺胺类

药物发生可逆转化如乙酰化作用或生物降解等造

成在土壤中的残留量减少．
３．２．２　 磺胺类药物在土壤中的降解动力学 　 采用

一级动力学方程（李松林等， ２００９）描述磺胺类药物

在不同土壤中的降解，即：
Ｃ＝Ｃ０ｅ

－ｋｔ （１）

ｔ１ ／ ２ ＝ ｌｎ２
ｋ

（２）

式中， Ｃ 为 ｔ 时 刻 土 壤 中 磺 胺 类 药 物 浓 度

（ｍｇ·ｋｇ－１）；Ｃ０为起始浓度（ｍｇ·ｋｇ－１）；ｔ 为降解时间

（ｄ）；ｋ 为降解速率常数（ｄ－１）；ｔ １ ／ ２为半衰期（ｄ）．拟
合参数见表 １．

由表 １ 可知，２ 种磺胺类药物在土壤中的降解

速率常数为 ０． ０２１８ ～ ０． ０４９５ｄ－１，半衰期为 １４． ０ ～
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３１．８ ｄ，可决系数为 ０．９２７３ ～ ０．９９６３，这与先前相关

文献报道结果一致（１０ ～ ３０ ｄ） （Ｗａｎｇ ｅｔ ａｌ．，２００６；
Ｋａｙ ｅｔ ａｌ．， ２００４）．在同一浓度下，ＳＤ 和 ＳＭＺ 在 Ｔ⁃
ＡＲＥ 中降解速率大于 Ｔ⁃ＣＫ．２ｍｇ·ｋｇ－１浓度下，在 Ｔ⁃
ＡＲＥ 中 ＳＤ 降解速率常数为 ０．０３４３ ｄ－１；而在 Ｔ⁃ＣＫ

中仅为 ０．０２７７ ｄ－１ ．这可能是由于 ＡＲＥ 富含葡萄糖、
蔗糖等多种有机物，ＡＲＥ 的添加增加了土壤中有机

质含量，改变了土壤的理化性质，创造出更适宜微

生物生存的土壤条件，从而进一步促进了微生物的

生长繁殖活动，提高了微生物的降解能力．

图 ４　 ＳＤ 和 ＳＭＺ 在土壤中残留量随时间的变化

Ｆｉｇ．４　 Ｔｅｍｐｏｒａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｒｅｓｉｄｕａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ＳＤ ａｎｄ ＳＭＺ ｉｎ ｓｏｉｌｓ

表 １　 一级动力学方程的拟合特性参数

Ｔａｂｌｅ １　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｆｉｔｔｅｄ ｂｙ ｆｉｒｓｔ⁃ｏｒｄｅｒ ｋｉｎｅｔｉｃｓ

药品 处理
添加浓度 ／
（ｍｇ·ｋｇ－１）

降解速率

常数 ／ ｄ－１
可决系数

Ｒ２ 半衰期 ／ ｄ

ＳＤ 对照 ２ ０．０２７７ ０．９８５１ ２５．０

５ ０．０２３４ ０．９８８３ ２９．６

１０ ０．０２１８ ０．９７０４ ３１．８

ＡＲＥ ２ ０．０３４３ ０．９６４５ ２０．２

５ ０．０２６８ ０．９８４３ ２５．９

１０ ０．０２５４ ０．９７２２ ２７．３

ＳＭＺ 对照 ２ ０．０４８３ ０．９９６３ １４．３

５ ０．０２８３ ０．９７２７ ２４．５

１０ ０．０２５４ ０．９２７３ ２７．３

ＡＲＥ ２ ０．０４９５ ０．９７６５ １４．０

５ ０．０３７３ ０．９７８５ １８．６

１０ ０．０２７９ ０．９６７５ ２４．８

由表 １ 还可以看出，低浓度作用下的降解速率

大于高浓度．Ｔ⁃ＣＫ ＳＤ 浓度为 ２、５、１０ ｍｇ·ｋｇ－１时的降

解速率常数分别为 ０． ０２７７、０． ０２３４、０． ０２１８ ｄ－１；Ｔ⁃
ＡＲＥ 亦表现出相同趋势，这与 Ｈａｌｌｉｎｇｓｅｎ 等（２００３）
的研究结果一致，说明初始浓度会影响有机污染物

的降解，初始浓度越高，降解速率越小，半衰期越长．
这可能是由于磺胺类药物本身就是一类杀菌剂，在
高浓度作用下，对土壤中降解性微生物有强烈地抑

制或致死作用，能显著改变环境中微生物活性和呼

吸作用等群落功能，进而降低了土壤中微生物对污

染物的固化或降解能力，导致高浓度下磺胺类药物

的降解率降低（王燕等，２０１２）．
通过比较 ２ 种磺胺类药物的降解速率常数可

知，其在土壤中的降解速率大小顺序为：ＳＭＺ＞ＳＤ．这
可能与药物抑菌强弱有关， ＳＤ 的抑菌作用较强

（Ｊｅｓúｓ Ｇａｒｃíａ⁃Ｇａｌáｎ ａｎｄ Ｓｉｌｖｉａ Ｄíａｚ⁃Ｃｒｕｚ，２００８），对
土壤中降解性微生物产生的毒害作用大，微生物降

解作用较弱．此外，有研究表明，ＳＭＺ 在有自然光敏

剂存在的条件下可由自然光照引发光化学降解，这
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也可能是 ＳＭＺ 降解速率较大的原因之一 （ Ｂａｒａｎ
ｅｔ ａｌ．，２０１１）．

由图 ４ 和表 １ 可以看出，磺胺类药物的降解呈

先快后慢两个阶段，这与 Ｂｅｕｌｋｅ 和 Ｂｒｏｗｎ（２００１）和
Ｂｏｘａｌｌ 等（２００３）等描述的降解趋势相似．第一个阶

段是快速吸附降解阶段，吸附是化合物在土壤环境

中迁移和转化的重要过程，大部分磺胺类药物被土

壤中有机质或矿物质所吸附，发生微生物或光降解

作用， 因而降解速率较快 （ Ｌｅｒｔｐａｉｔｏｏｎｐａｎ ｅｔ ａｌ．，
２００９）．第二个阶段缓慢低速降解阶段，由于磺胺类

药物发挥其抑菌作用造成微生物数量的减少和活

性的降低，导致其降解能力下降．此外，在磺胺类药

物长时间作用下，土壤微生物对污染物可能产生一

定的抗性，因此，降解后期的降解速率维持在一定

的水平．从形态方面考虑，由于结合态的形成进入成

熟阶段，水溶态、有机溶剂提取态和结合态之间的

转化达到平衡状态，导致后期降解速率较缓慢．

４　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ）

１）ＳＤ 和 ＳＭＺ 在土壤中水溶态和结合态所占比

例较小，有机溶剂提取态是其主要的存在形态．
２）ＡＲＥ 的添加有利于土壤中 ＳＤ 和 ＳＭＺ 结合

态形成，对水溶态和有机溶剂提取态影响较小．
３）ＳＤ 在土壤中的降解速率小于 ＳＭＺ，而结合

态形成量高于 ＳＭＺ．
４）ＳＤ 和 ＳＭＺ 在土壤中的降解遵循相似规律，

降解过程先快后慢，且在 Ｔ⁃ＡＲＥ 中的降解速率大于

Ｔ⁃ＣＫ．
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