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摘 要 参考经济合作与发展组织( OECD) 化学品试验导则 No. 106，采用批量平衡试验的方法，探讨
了土霉素( Oxytetracycline，OTC) 在 3 种土壤中的吸附解吸特性，并考察了土霉素外加量对土壤中 4 种代表性
重金属元素( 铜、锌、铅、镉) 解吸量的影响。试验设置的土霉素初始浓度为 0. 01、0. 1、1. 0、5. 0、10. 0、25. 0、
50. 0、100、200 和 400 mg L －1。结果表明: ( 1) 存在一个土霉素特征浓度，高于或低于该浓度值时土霉素的吸
附性质有所差异，且高低两个浓度范围内的数据均能用 Freundlich模型与 Langmuir模型较好地拟合; ( 2) 当土
霉素浓度在 0 ～ 25 mg L －1之间时，能在土壤表面与重金属发生竞争吸附，且重金属解吸量随土霉素浓度的增

加而增加;当土霉素浓度在 25 ～ 100 mg L －1之间时，部分游离态重金属以与土霉素的络合物形式重新固定于

土壤表面，土壤重金属的解吸量随土霉素浓度增加而减少;土霉素浓度高于 100 mg L －1时，体系 pH相对于对
照有明显下降，土壤重金属的解吸量与土霉素浓度又呈正相关。
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长期以来，抗生素作为防治畜禽疾病、促进动
物生长的药物被广泛使用［1 -2］。然而抗生素的生物
利用率不高［3］，大部分会以原药的形式随粪尿等排

出体外，并通过不同的途径输入土壤、水体等环境
介质［4 -7］。环境中的抗生素在降解的同时也会在土
壤这一重要的汇发生累积［8 -9］，并对土壤微生物及

植物产生相应毒害作用［10-13］。目前，全球已有很多
关于农田土壤抗生素残留的报道［14-16］。在我国北
部、长三角、珠三角等地区也有相关调查与研究，结
果显示局部地区已经呈现出较高的抗生素污染水

平［17-19］。在污水灌溉、污泥回田、有机肥施用等人
类行为的共同作用下，土壤中的抗生素与重金属、
持久性有机污染物( POPs) 等传统污染物的复合污
染现象逐渐凸显［20-21］。
抗生素在土壤中的生态毒性效应受其在土壤

中的吸附、水解等过程影响［9］，其长期生态毒性效

应应当予以重视。土霉素( Oxytetracycline，OTC) 等
四环素类抗生素是用途最广、用量最大的一类抗生
素。土霉素易溶于水，在酸性水溶液中较稳定，对
环境的影响主要取决于水体和土壤性质，其生态风

险与土壤的吸附和固定能力呈负相关。故土霉素
等抗生素类污染物在土壤中的吸附研究也成为近

年来的研究热点［22-26］，而抗生素与重金属等污染物

的相互作用研究也时有报导。已有研究表明，四环
素能够降低中性土壤中镉的移动性［27］;土霉素可通

过与重金属离子形成键桥而固定于土壤有机

质［28］;在弱碱性条件下，Mg2 +、Ca2 +离子能够促进
土霉素的聚合与络合作用，Zn2 +离子在碱性条件下

与土霉素形成锌酸盐化合物，降低其溶解性［29］。
然而以往的研究很少关注复合污染体系下土壤中

抗生素吸附与释放，且添加抗生素浓度多局限于低

浓度( 约 0 ～ 10 mg L －1 ) 或高浓度( 约 10 ～ 100 mg
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L －1 ) ［30 － 31］，同时涵盖较宽浓度范围 ( 0. 01 ～ 100
mg L －1 ) 的研究则较少。因此，本研究拟针对重金
属-多环芳烃复合污染体系，探讨较宽浓度范围
( 0. 01 ～ 400 mg L －1 ) 的土霉素在污染土壤中的吸

附规律，及其对土壤已有污染物的解吸效果，以期

为系统评价抗生素在受污染土壤介质中的环境行

为和生态毒性提供科学依据。

1 材料与方法

1. 1 供试材料
供试土壤( 表 1 ) 均为采自污染地区的 0 ～ 20

cm表层土壤，其中 S1 采自辽宁沈阳张士污灌区，该
区域在 20 世纪 50 至 80 年代采用未经处理的工业
废水进行农业灌溉，造成了土壤的重金属与多环芳

烃复合污染; S2 采自浙江富阳环山乡的重金属污染
水稻田; S3 采自江苏无锡安镇，该土壤主要受多环
芳烃污染。3 种土壤样品在吸附解吸试验前均过 60
目不锈钢筛。
土霉素标准品 ( 97. 5% ) 购自德国 Dr. Ehren-

storfer公司; 流动相组分: 乙腈为色谱纯，草酸为优
级纯。土霉素的结构式与解离常数见图 1［32］。

表 1 供试土壤的基本理化性质
Table 1 Selected physico-chemical properties of the soils tested

土壤编号

Soil No.
pH

阳离子交换量

CEC

( cmol kg － 1 )

电导率

Electrical
Conductivity

( μS cm －1 )

有机质

Organic Matter

( g kg － 1 )

机械组成体积分数

Mechanical composition ( Volume% )

砂粒

Sand
粉粒

Silt
黏粒

Clay

S1 6. 66 16. 04 69. 1 29. 2 8. 0 76. 4 15. 6

S2 8. 00 12. 35 93. 4 34. 0 2. 2 77. 3 20. 5

S3 6. 61 20. 51 115 30. 6 2. 9 80. 7 16. 4

土壤编号

Soil No.

Cu

( mg kg －1 )

Zn

( mg kg －1 )

Pb

( mg kg －1 )

Cd

( mg kg －1 )

∑PAHs

( mg kg －1 )

S1 46. 0 ± 1. 5 148 ± 2 48. 5 ± 4. 7 2. 73 ± 0. 24 2. 31

S2 243 ± 5 1082 ± 43 201 ± 6 2. 97 ± 0. 25 0

S3 38. 7 ± 1. 5 96. 5 ± 2. 9 11. 7 ± 0. 4 0. 02 ± 0. 05 17. 3

图 1 土霉素结构式与解离常数
Fig. 1 Molecular structure and pKa values of oxytetracycline

1. 2 试验方法
吸附试验方法参照经济合作与发展组织

( OECD) 化学品试验导则 No. 106 批平衡试验方法
进行［33］。称取 2. 500 g土壤样品于 50 ml聚四氟乙
烯离心管中，以 10∶1 的水土比加入以 0. 01 mol L －1

NaNO3溶液配制的不同浓度的土霉素溶液 25 ml，使

土壤悬浊液中土霉素的初始浓度分别为 0. 01、0. 1、
1. 0、5. 0、10. 0、25. 0、50. 0、100、200 和 400 mg L －1。
为了更接近自然条件的吸附情况，未添加 pH 缓冲
剂。预试验表明，土壤悬浊液体系平衡后 pH 降幅
在 0. 2 以内，降幅与土霉素添加量正相关。于 25 ℃
恒温条件下以 200 r min －1振荡 24 h至体系平衡后，
以 3 500 r min －1的转速离心 5 min，取上清液过 0. 45
μm水系滤膜，在高效液相色谱上测定土霉素浓度，
剩余滤液装至白色塑料样品瓶，利用原子火焰 /石
墨炉吸光光度仪( Varian SpectrAA 220 FS /220 Z) 进
行铜、锌、铅、镉 4 种典型重金属的解吸量测定，分析
重金属解吸量与外加抗生素浓度之间的规律。在
振荡平衡过程中，每隔 4 h 测定平衡体系中溶液的
pH。每个处理均设置 3 次重复，未添加土霉素的处
理设为空白，同时设置不添加土壤的处理即溶剂空

白为对照。
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使用岛津 LC-20AT型高效液相色谱仪分析土壤
样品的土霉素含量，液相色谱测定条件如下:选择 250
mm × 4. 6 mm ODS HyperSid 色谱柱;进样量 10 μl，
柱温 35 ℃，流动相采用乙腈∶草酸 ( 0. 01 mol L －1 ) =
2∶8，流速为 0. 8 ml min －1，检测波长为 360 nm。该色
谱条件下，土霉素的保留时间 3. 99 min。
1. 3 数据分析与处理
计算吸附平衡试验组与对照组溶液土霉素的

浓度差( 式( 1) ) ，得到 3 种土壤对土霉素的吸附量，
采用 Origin 9. 0. 0 对结果进行分析，以 Freundlich模
型式( 式( 2 ) ) 、Langmuir 模型式 ( 式 ( 3 ) ) 和线性模
型式( 式( 4) ) 等进行拟合。
土壤的土霉素吸附量换算:

Cs = ( C0 － Cw ) ·v /ms ( 1)
Freundlich模型:

lgCs = lg K f + ( 1 /n) lg Cc ( 2)
Langmuir模型:

1 /Cs = 1 /KLQmCe + 1 /Qm ( 3)
线性模型:

Cs = KdCe ( 4)
式( 1) 中，Cs为单位质量土壤吸附的土霉素量 ( mg
kg －1 ) ，C0为对照处理组的土霉素浓度 ( mg L

－1 ) ，Ce

为体系平衡后溶液中的土霉素浓度，v 为试验中平
衡溶液体积( L) ，m为试验所称取的土壤质量( kg) ;
式( 2) 中，K f与 n为模型中与温度相关的参数，K f代

表吸附容量，n 反映吸附的非线性程度; 式 ( 3 ) 中，
Qm与 KL为模型中的相关参数，Qm表示单分子层吸

附时的最大容量，KL表示吸附强度; 式( 4 ) 中，Kd为

线性吸附模型中的参数。

2 结果与讨论

2. 1 不同污染类型的土壤对土霉素的等温吸附
由图 2 知，3 种土壤对土霉素的吸附量与液相

土霉素的浓度呈正相关，当溶液土霉素浓度维持在

较低水平时，土壤对土霉素的吸附效果显著，且各

处理之间的差异不大。这是因为土壤表面的吸附
点位足以吸附低剂量的土霉素; 随着溶液土霉素浓

度的提高，土壤的土霉素吸附量变动趋向于相对平

缓，且不同来源的土壤样品之间的差异越来越显

著，吸附能力为 S3 ＞ S1 ＞ S2。有研究表明，不同土
壤之间的吸附性能差异与土壤 pH、阳离子交换量、
黏粒含量有一定相关性，土壤的酸性越强、阳离子
交换量越大，对土霉素的吸附效果越好［3］。本次试

图 2 土霉素在 3 种不同污染类型的土壤上的等温吸附
Fig. 2 Isothermal adsorption of oxytetracycline in three soils

different in pollution type

验结果也符合这一规律。
由于本次试验的土霉素浓度同时包含低浓度

( 0. 01 ～ 1 mg L －1 ) 与高浓度( 10 ～ 400 mg L －1 ) 范

围，浓度梯度跨度较大，而土壤表面吸附点位被占

据的前后，其吸附机理并不相同。本次受试土壤样
品的全部吸附数据用 Freundlich 模型直接拟合后相
关系数 ( Ｒ2 ) 在 0. 701 ～ 0. 764 之间; 而用 Lang-
muir模型拟合后相关系数在 0. 392 ～ 0. 552 之间，
即在高浓度跨度的土霉素添加量条件下，Freundlich
模型的拟合效果优于 Langmuir 模型，土壤表面对土
霉素的吸附形式更偏向于多层吸附; 而线性模型拟

合后，相关系数可以达到 0. 905 ～ 0. 991，可见土壤
对土霉素的吸附能力与外部土霉素的添加浓度有

较好的正相关性，虽然其吸附量增量随着土霉素浓

度的增加而减少，但其吸附容量尚未饱和。整体
上，土霉素的浓度梯度跨度越大，Freundlich与 Lang-
muir模型的拟合效果越差，拟合效果为线性模型 ＞
Freundlich模型 ＞ Langmuir模型。
从 Freundlich模型与 Langmuir模型拟合的过程

中可以发现，数据的走势存在一个分界浓度 CL，在

土霉素初始浓度低于或高于 CL时，对应的数据集合

均能较好地用 Freundlich模型与 Langmuir模型拟合
( 图 3) 。所选的 3 种土壤对土霉素的吸附曲线均在
土霉素初始浓度达到 10 ～ 25 mg L －1时发生性质变

化。推测其原因，一般认为土壤表面的吸附位点在
土霉素及其他离子的竞争下被全部占据，而吸附位

点被占满前后的吸附机理并不相同，单层吸附容量

饱和后，后续进行的则是表面的多层吸附，其外在

则表现为吸附模型参数的改变 ( 表 2 ) 。由表 2 可
知，以 CL为分界点，吸附数据在低浓度区与高浓度

区的模型拟合曲线相关性均较好，除低浓度土霉素
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条件下 Langmuir方程的 Ｒ2值在 0. 823 ～ 0. 910 之
间以外，其他区段各模型 Ｒ2值均在 0. 97 ～ 0. 99 之
间，低浓度与高浓度的拟合参数差异很大，属于吸

附性质的突变。而产生突变的土霉素初始浓度 CL

在 10 ～ 25 mg L －1范围内，经转换可以近似表示为 1
kg土壤样品在土霉素添加量达到 0. 11 ～ 0. 27 g 后，
土霉素吸附规律发生突变。

图 3 土霉素在 3 种供试土壤中的( a) Freundlich等温吸附曲线和( b) Langmuir等温吸附曲线
Fig. 3 Sorption isotherms of oxytetracycline in the three selected soils ( a. Freundlich model，b. Langmuir model)

表 2 不同浓度土霉素下土壤等温吸附参数
Table 2 Parameters of the adsorption isotherm of OTC relative to concentration of OTC added in the soils

土壤编号

Soil No.

Freundlich模型 Freundlich model Langmuir模型 Langmuir model

低浓度区

Areas of lower
concentration

高浓度区

Areas of higher
concentration

分界浓度

Dividing
concentration

低浓度区

Areas of lower
concentration

高浓度区

Areas of higher
concentration

分界浓度

Dividing
concentration

lgKf1 1 /n Ｒ2 lgKf2 1 /n Ｒ2
CL

( mg L －1 )
Qm KL Ｒ2 Qm KL Ｒ2

CL

( mg L －1 )

S1 － 1. 68 5. 69 0. 993 1 1. 96 0. 654 0. 979 8 25 － 0. 799 － 0. 271 0. 823 8 2525 0. 020 6 0. 998 2 10

S2 － 6. 12 11. 6 0. 994 8 1. 38 0. 863 0. 995 4 10 － 0. 357 － 0. 215 0. 861 9 2545 0. 007 8 0. 997 7 10

S3 － 4. 55 11. 0 0. 970 3 1. 94 0. 739 0. 995 7 25 － 1. 10 － 0. 265 0. 910 2 3058 0. 019 9 0. 996 3 10

2. 2 土霉素作用下土壤重金属的解吸量变化
预备试验结果表明，土壤中多环芳烃在不同土

霉素浓度条件下的水提态均低于检测限，可以忽略

不计，说明多环芳烃等有机污染物的迁移不受水相

抗生素的直接影响，故本研究主要考察重金属解吸

量的变化规律。
本研究同时分析了不同外加浓度土霉素条件

下的污染土壤中铜、锌、铅、镉四种典型重金属的解
吸情况，以及体系平衡过程中 pH 的动态变化。由
图 4 知，平衡体系初始 pH 随着土霉素初始浓度的
提高而降低; 在酸性土壤中 ( S1、S3 ) ，pH 随着平衡
时间进行而升高，变化幅度与土霉素的初始量成正

比;在碱性土壤中( S2) ，pH 随时间点的变化幅度不
大，呈上升的趋势; 在无土对照组中，体系 pH 随着
平衡时间的推移保持平稳状态。由于低 pH 环境对
结合态的重金属具有促进溶出的作用，增加了重金

属有效态的总量，故酸性土壤受高剂量土霉素污染

后，其有毒重金属的生态风险也大大增高。
然而，实际农田土霉素污染并未达到显著影响

土壤 pH的水平，即重金属有效态总量没有显著变
化的前提下，土霉素与重金属的络合反应以及竞争

吸附行为对重金属有效态的影响相对更大。由图 5
可知，重金属的解吸水平与土壤重金属全量没有直

接联系，外加土霉素浓度在 10 ～ 50 mg L －1时，铜、
锌、铅、镉四种重金属的解吸量随着土霉素浓度的
增加而增加，并在土霉素达到一定浓度后，重金属

解吸量也达到峰值。如 S1 的土壤在土霉素浓度达
到 10 mg L －1时铜锌铅镉解吸量均达到最大值; S2 的
铜镉峰值点在 10 mg L －1，锌铅峰值则在 25 mg L －1附

近，S3 的峰值点更高，在 50 mg L －1 ; 当重金属解吸

量到达第一个峰值点后，随着土霉素浓度的继续升

高，除了 S3 的铅解吸量持续增加外，重金属解吸量
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图 4 三种土壤与对照在平衡过程中 pH的动态变化
Fig. 4 Dynamic changes in pH in equilibration process of the three soils and the control

有所回落;直至土霉素浓度达到 100 mg L －1并继续

增加时，土壤重金属又随着外加土霉素浓度的升高

而缓慢增加。由 pH 动态变化数据知，体系酸度与
土霉素外加浓度正相关，而水溶态重金属总量与体

系酸度正相关，其在低浓度土霉素处理组中并不会

发生显著上升的现象，故重金属解吸量呈现的峰值

与其他因素相关。已有研究表明，亲水有机物的存
在对重金属在土壤中的吸附起重要影响作用［34］，土

霉素作为一种有机极性分子，在一定条件下能够改变

土壤矿物表面的正电荷量，影响重金属离子的吸

附［35］，在外加土霉素浓度较低时 ( 0 ～ 10 mg L －1 ) ，

S1、S2、S3 在体系平衡后的 pH 范围分别为6. 60 ～
6. 71、7. 30 ～7. 40、6. 80 ～ 6. 86，土霉素均呈两性离子
状态［36］，可通过竞争土壤表面弱交换态重金属离子

的吸附位点进行交换吸附，因此溶液中解吸的重金属

浓度随着土霉素外加浓度的增加而升高;当外加土霉

素浓度继续增加时( 10 ～100 mg L －1 ) ，S1、S2、S3的体

系 pH范围分别为 6. 53 ～ 6. 70、7. 29 ～ 7. 47、6. 72 ～
6. 83，并无显著变化，土霉素可与游离态的重金属离
子结合形成可溶性络合物［37-38］，随着底物浓度的增

加，络合反应正向进行，而络合物的形成降低了离子

平均电荷与二级溶剂化能，使络合离子更易通过短程

引力吸附于固相表面［39］。随着土霉素含量的增加，
更多的重金属以络合离子的形式间接固定于土壤表

面，使得溶液中的游离态重金属浓度下降;当外加土

霉素浓度大于 100 mg L －1时，S1、S2、S3 的体系 pH范
围分别为 6. 21 ～ 6. 53、7. 27 ～ 7. 31、6. 55 ～ 6. 72，相较
各自的低浓度处理有所下降，由于土壤在相对低 pH
的水溶液下经 24 h 至体系平衡，增加了土壤结合态
重金属的溶出率，提高了重金属解吸量。今后关于土
壤抗生素对土壤微生物、土壤动物及植物毒性效应的
研究，土壤中固有的污染物、营养成分等，因抗生素的
引入而发生的有效性变化也应该引起人们的重视。
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图 5 三种供试土壤中铜锌铅镉的解吸量变化
Fig. 5 Desorption curves of Copper，Zinc，Lead and Cadmium in the three selected soils

3 结 论

不同浓度土霉素外加的条件下，土壤对土霉素

的吸附特性不同，存在一个土霉素初始浓度值，以

该浓度为分界点，低浓度或高浓度一侧的土霉素吸

附规律均可以用 Freundlich模型或 Langmuir模型较
好地拟合，但大浓度跨度的吸附数据规律性不强。
污染土壤中重金属的有效性会随着外源土霉素对

体系 pH的影响和竞争吸附的过程而发生变化，存
在一个使某重金属的解吸量达到最大的土霉素浓

度值，高于或低于该值的外源土霉素污染不能使原

有重金属的有效性最大化。
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SOＲPTION BEHAVIOＲ OF OXYTETＲACYCLINE IN COMPLEX CONTAMINATED SOIL
AND ITS EFFECTS ON DESOＲPTION OF HEAVY METALS IN THE SOIL

Chen Like1，2 Ma Tingting1 Pan Xia1 Luo Kai1，3 Wu Longhua1 Luo Yongming1，4

( 1 Key Laboratory of Soil Environment and Pollution Ｒemediation，Institute of Soil Science，Chinese Academy of Sciences，Nanjing 210008，China)
( 2 University of Chinese Academy of Sciences，Beijing 100049，China)
( 3 College of Agriculture，Guizhou University，Guiyang 550025，China )

( 4 Key Laboratory of Coastal Zone Environmental Processes，Yantai Institute of Coastal Zone Ｒesearch，Chinese Academy of Sciences，Yantai，
Shandong 264003，China)

Abstract Tetracyclines ( TCs) is one of the antibiotics most commonly used in animal husbandry nowadays，for it
is，cheap and little in side-effect. It is often released into soils through application of animal manure and disposal of phar-
maceutical waste and so on，thus not only affecting microbial activities and plant growth，but also interacting with other
pollutants existing in the soils，which might eventually lead to eco-toxicity and changes in pollutant characteristics in agri-
cultural soils. In order to explore sorption behavior of oxytetracycline ( OTC) ，a typical TCs，in complex contaminated soil
and its effect on desorption of other existing pollutants ( especially heavy metals ( HMs) ，such as cadmium，copper，lead
and zinc) in three different types of complex contaminated soils，a batch equilibrium experiment was conducted，in line
with Guideline No. 106 of the Organization for Economic Co-operation and Development ( OECD) . Samples of three dif-
ferent types of contaminated soils were collected from three sites different in soil type and were contaminated with HMs-
Polycyclic aromatic hydrocarbons ( PAHs) ，HMs，and PAHs. The experiment was designed to have 10 treatments relative
to OTC concentration，i. e. 0，0. 01，0. 1，1. 0，5. 0，10. 0，25. 0，50. 0，100，200 and 400 mg L －1. After the addition
of OTC，concentrations of cadmium，copper，lead and zinc in the soils were determined. Ｒesults show: 1 ) a threshold
value was found with OTC concentration. Around the point，below or above，OTC adsorption characteristics changed in
opposite ways. However，all the data in the two ranges of concentration could be well fitted with the Freundlich model and
Langmuir model; 2) OTC，varying in the range from 0 to 25 mg L －1 in concentration，competed for adsorption sites on the
surface of the soils with heavy metals and as a result，HMs desorption rate increased with the rising OTC concentration;
however，when OTC concentration varied between 25 and 100 mg L －1，some free HMs ions formed complexes with OTC
and got fixed again on the surface of the soils; and when OTC concentration exceeded 100 mg L －1，HMs desorption rate
rose slightly as the addition of a high rate of OTC declined pH of the system. The changes in HMs availability in contami-
nated soils are mostly attributed to the competition for adsorption and complexation reaction of OTC with HMs，and the
change in pH，which upsets the dynamic equilibrium，adsorption or desorption，of the pollutants in the soils. Since HMs
desorption rate in solution could，to a certain extent be analogous to its toxicity，it is necessary to study in depth effect of
the addition of oxytetracycline，relative to application rate，on desorption of HMs in complex contaminated soils，which is
not only conducive to the research on mechanism and toxicity of the complex contamination of antibiotics and heavy metals，
but also of a certain significance in guiding maintenance of food security and remediation of complex contaminated soils.

Key words Oxytetracycline; Heavy metals; Competitive adsorption; Complex soil contamination
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