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磺胺嘧啶对土壤氮矿化及相关微生物参数的影响
① 
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摘  要： 兽用抗生素进入土壤，已经带来了新的土壤污染生态学问题，并已引起广泛关注。本文研究了不同浓度磺胺嘧啶

残留对土壤氮矿化量及相关微生物参数的影响。结果表明，磺胺嘧啶对土壤氮矿化产生抑制作用，且抑制作用在低浓度比高浓

度更为敏感。通过主成分分析和多元回归分析可知，在各相关微生物参数中，土壤微生物群落功能多样性可作为预测磺胺嘧啶

残留时土壤氮矿化强度变化的指标。 
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土壤中的氮绝大部分以有机态存在，大约占全氮量

的 92% ~ 98%，但在自然生态系统中，植物所能利用的

氮几乎都是无机形式的[1]。在人工生态系统中，即使在

大量施用氮肥情况下，作物中累积的氮素仍有约 50% 

来自于土壤无机氮，有些则高达 70% 以上[2]。所以，

将土壤氮库中氮转化为植物可吸收的有效态氮的矿化

作用，不仅是生态系统中氮素循环与平衡的重要组成

部分，更是确定农田土壤的供氮能力及拟定合理施用

氮肥量的主要依据。同时，矿化作用产生的无机形态

氮也是氮素造成环境污染的主要形态，其中 N2O 为重

要的温室效应气体[3-4]。因此，土壤氮素矿化作用对全

球氮素循环和全球环境变化的研究也具有重要意义。 

土壤有机氮的矿化是微生物调控的生物过程[5]。因

此影响土壤微生物种群和活性的诸多环境因素也影响

着有机氮的矿化过程。抗生素作为一种能抑制微生物

和其他细胞增殖的物质，在土壤中的残留势必对土壤

微生物种群产生作用进而影响土壤氮的矿化过程。含

有抗生素的禽畜粪便的土地利用是土壤中抗生素污染

物的主要来源。目前，抗生素因其有效性和经济性广

泛运用于畜牧业[6-7]，全世界每年有超过万吨的抗生素

类药物用于动物疾病预防和治疗[8]。据报道，兽用抗

生素药物性质非常稳定，不易为动物消化吸收，75%

左右将以原形化合物或代谢产物的方式随禽畜粪、尿

等排出[9-10]，并主要以肥料的形式施入土壤，造成了禽

畜粪便土地利用后大量的抗生素进入土壤环境。目前，

抗生素在土壤中的残留为 μg/kg 级到 mg/kg 级[11-12]。

抗生素在土壤中的环境行为是土壤、抗生素药物和土 

 

 

 

壤微生物共同作用的结果。对抗生素在土壤中的研究

包括残留、吸附、迁移、降解以及对土壤微生物的影

响等方面[13-18]，已成为国内外研究的热点。而抗生素

残留对土壤氮矿化影响还鲜有报道。 

磺胺嘧啶，属于磺胺类抗生素药物，主要用于预

防和治疗细菌感染性疾病，是国家允许使用的广谱抗

菌药物，作为畜禽饲料药物添加剂被广泛应用于防治

畜禽疾病，是我国使用量最大的抗生素之一。在很多 

欧洲国家，磺胺类是畜牧业特别是养猪业使用量第二

大的抗生素，其用量估计每年可达 78 t[19]。它在随畜

肥进入土壤后，可通过抑制叶酸代谢循环中的对氨基

苯甲酸而抑制细菌性增殖，进而影响土壤微生物量、

微生物结构组成及酶活性[20-21]。 

本文以磺胺嘧啶为对象，采用室内好气培养法研

究兽药抗生素的残留对土壤氮矿化作用的影响。并通

过磺胺嘧啶对微生物氮、微生物群落功能多样性、脲

酶活性、硝酸还原酶活性、氨化、硝化细菌总量的影

响，探讨磺胺嘧啶微生物毒性对氮矿化作用的影响机

理，并通过数据分析，找到影响土壤氮矿化过程的主

要因素，并可有效预测磺胺嘧啶残留土壤氮矿化的强

度变化。对我国抗生素降解及影响土壤氮矿化的因素

方面，有着重要的意义。 

1  材料与方法 

1.1  供试土壤 

供试土壤采集于中国广东省增城市，土壤类型为

河流冲积物上发育的水稻土（水耕人为土）。采样深度 
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为 0 ~ 20 cm，在 30 m×30 m 范围内分 5 点混合采样。

土壤样品室温风干，充分混匀后粉碎，过筛。 

1.2  试验设计 

称 200 g 风干土于 500 ml 锥形瓶，用纤维膜封口

以保证通气性并降低水蒸发量。土壤湿度调节为田间

持水量，每两天用称重法保持土壤湿度。样品在 25℃

避光培养 3 天，以活化土壤微生物。活化后加入浓度

分别为 0、0.2、0.5、2、5、10、15、20 mg/L 的磺胺

嘧啶处理，在 25℃继续培养 3 天，然后分别测定土壤

铵态氮和硝态氮含量，用每克土所含铵态氮、硝态氮

之和的变化表示土壤净氮矿化量。加入磺胺嘧啶初始

浓度分别为 0、2、5、10、20 mg/L 处理，在 25℃下培

养 0、7、14、21、24、35 和 42 天，测定土壤氨化和

硝化细菌总量、脲酶及硝酸还原酶活性、微生物量氮

和土壤氮净矿化量。加入磺胺嘧啶初始浓度分别为 0、

0.2、0.5、1、2、5、10、15、20 和 50 mg/L 处理，并

在 25℃培养 7 天，测定土壤微生物群落功能多样性。

每个处理设置 3 个重复。 

1.3  试验方法 

1.3.1  土壤理化性质测定方法    土壤理化性质的

测定参照《土壤农化分析（第三版）》[22]和《土壤农业

化学研究方法》[23]。 

 

表 1  供试土壤基本理化性质 

Table 1  Basic physical and chemical properties of soil 

土壤类型 pH 全氮 

（g/kg） 

全钾 

（g/kg） 

全磷 

（g/kg） 

CEC  

（cmol/kg） 

有机质 

（mg/kg） 

机械组成 

（＜0.002 mm，%）

水稻土 5.06 1.24 11.89 0.84 4.17 15.52 18.89 

     

1.3.2  土壤氮矿化及相关微生物参数的测定方法    

土壤铵态氮的测定方法采用纳氏试剂分光光度

法，土壤硝态氮测定方法采用酚二磺酸比色法。土壤

微生物生物量氮的测定采用氯仿熏蒸-硫酸钾浸提法。

土壤脲酶和硝酸还原酶活性的测定采用比色法。氨化、

硝化细菌总量的测定采取稀释培养测数法。土壤微生

物群落功能多样性的测定采用 BIOLOG 分析法

（Biolog, Hayward, CA, USA），具体步骤如下：称取

相当于 10 g 干土的培养土，加入 90 ml 无菌 0.85% 的

生理盐水于三角瓶中，并加入 5 g 的玻璃珠（直径 3 

mm）在 25℃ 200 r/min 下振荡 30 min，放置沉清，然

后稀释到 10-2梯度液，取 10 ml 稀释液与 90 ml 降解反

应 0、20、40 min 的磺胺嘧啶溶液以及无菌水混合，

将接种好的 BIOLOG 板放在恒温培养箱（25℃）中避

光培养 7 天，分别于 0、24、48、72、96、120、144、

168 h 用酶标仪（ELX808 酶标仪系统）在 595 nm 的

波长测定吸光值。根据所测实验数据，选择每孔颜色

变化平均值（average well color development，AWCD）

作为总微生物活性指标。采用以下公式进行数据处理： 

AWCD = [Σ(C - R)]/31 

式中，C 是测定的各反应孔的吸光值，R 是对照孔的

吸光值。 

1.4  数据处理 

本文数据分析采用方差分析及邓肯多重比较，显

著水平用 P = 0.05 表示。用主成分分析对整体数据进

行多变量的综合统计分析。用回归分析分析土壤氮矿

化与微生物参数的相关性，全部数据处理均使用 SPSS 

10.0 进行。 

2  结果与讨论 

2.1  磺胺嘧啶残留对土壤氮矿化量的影响 

图 1 表示不同磺胺嘧啶浓度对土壤氮净矿化量的

影响，结果表明氮净矿化量随磺胺嘧啶浓度升高而降

低，且降低的趋势随磺胺嘧啶浓度的升高而变缓。当

磺胺嘧啶浓度从 0 mg/kg 增大到 2 mg/kg 时，氮净矿化

量从 0.170 mg/g 降到 0.148 mg/g。而当磺胺嘧啶浓度

从 2 mg/kg 增大到 20 mg/kg 时，氮净矿化量的减少相

对缓慢，只是从 0.148 mg/g 降到 0.142 mg/g。这说明

磺胺嘧啶对土壤氮矿化的抑制在磺胺嘧啶低浓度比高

浓度反应敏感，而且对土壤氮矿化产生抑制作用所需

的磺胺嘧啶浓度是很低的。 

图 2 表示磺胺嘧啶在不同培养时间对氮净矿化量

的影响。结果表明对照组氮净矿化量随时间基本不变

化，而磺胺嘧啶处理组中，氮净矿化起初（0 ~ 21 天）

快速降低，而随后（21 ~ 35 天）降低的速度减慢。对照

组中氮净矿化率几乎为 0，而处理组中分别为 -0.000 88、

-0.001 0、-0.001 2 mg/(kg·d)，对应点磺胺嘧啶初始浓度

分别为 0.5、2.0、20 mg/kg。这应该是由于随着培养时

间的增加，一方面土壤中磺胺嘧啶逐渐降解浓度降低，

或磺胺嘧啶作为微生物活动氮源一部分被分解而 
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（每个点表示 3 个平行数据的平均数，误差线表示标准误，下同） 

图 1  不同磺胺嘧啶浓度下的土壤有机氮净矿化量 

Fig. 1  Net nitrogen mineralized under different initial concentrations 

of sulfadiazine 

 
 

 
 

 

 

 

 

 

 

图 2  不同浓度磺胺嘧啶各培养时间土壤的氮净矿化量 

Fig. 2  Net nitrogen mineralized under different concentrations of 

sulfadiazine and incubation time 

 

浓度降低，导致对土壤氮矿化的抑制作用强度降低；

另一方面也可能是由于在培养期间土壤氮矿化相关微

生物对磺胺嘧啶产生抗性，导致对磺胺嘧啶适应性增

加，而使磺胺嘧啶对微生物活动的抑制作用没有刚开 

 

 

 

 

 

 

 

 

始时那么强烈。以上结果说明土壤氮矿化受到磺胺嘧

啶浓度和培养时间的影响。 

2.2  磺胺嘧啶残留对土壤微生物相关参数的影响 

2.2.1  磺胺嘧啶对土壤微生物量氮的影响    图 3

表示磺胺嘧啶对土壤微生物量氮（Nmic）的影响。结果

表明在初始阶段，磺胺嘧啶浓度越高，Nmic 含量也越

高，随着培养时间的增长，Nmic逐渐降低。在第 7 天，

20 mg/kg 磺胺嘧啶处理组的 Nmic为最高，20、2.0、0.5 

mg/kg 和对照组的 Nmic分别降为 0.17、0.10、0.093 和

0.086 mg/kg。结果也显示，Nmic降低的速率（r 值）随

磺胺嘧啶浓度的降低而变缓。其中，对照组的 r 值几

乎为 0，而磺胺嘧啶处理组 20、2.0 和 0.5 mg/kg 的 r

值分别为 -0.002 94、-0.001 50 和 -0.001 23 mg/(kg·d)。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 3  不同浓度磺胺嘧啶对土壤微生物量氮的影响 

Fig. 3  Effects of different concentrations of sulfadiazine on  

soil microbial biomass nitrogen 

 

2.2.2 磺胺嘧啶对土壤氨化、硝化细菌总量的影响 

图 4 表示不同磺胺嘧啶浓度处理，在不同培养时

间对土壤氨化、硝化细菌总量的影响。总体上看，磺

胺嘧啶处理组中氨化、硝化细菌总量都要低于对照

组，而且减少量随磺胺嘧啶浓度增加而增大。在培养 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 4  磺胺嘧啶对氨化、硝化细菌总量的影响 

Fig. 4  Effects of sulfadiazine on population of ammonifying and nitrifying bacteria    
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过程中，0 ~ 15 天，氨化细菌总量先是急剧上升，而

后上升幅度逐渐变缓并最终在 20天时达到基本稳定。

而硝化细菌总量则在 0 ~ 15 天期间急剧下降，而后下

降幅度逐渐变缓并最终在 20 天达到基本稳定。可以

看出两种细菌在整个培养其内呈现出两种相反的增

长趋势。 

2.2.3  磺胺嘧啶对土壤脲酶活性的影响    脲酶是

土壤的主要酶类之一，是催化土壤中的尿素向铵态氮

转化的重要酶类。脲酶活性的高低同时也与土壤肥力

水平、土壤受污染程度有关。图 5 表示不同初始磺胺

嘧啶浓度在不同培养时间对脲酶活性的影响。总的来

看，在最初的两周，各组的脲酶活性都比较高，尤其

是各磺胺嘧啶处理组，并且磺胺嘧啶浓度越高，脲酶

活性越高。这跟之前提到的 Nmic 相似。在整个研究 5

个星期的培养时间内，对照组的脲酶活性基本没有变

化，而处理组脲酶活性却逐渐降低，并且降低的速度

逐渐加快。这种降低速度的加快可用减速度表示，它

的数值在磺胺嘧啶初始浓度为 0.5、2.0 和 20 mg/kg 处

理组中分别为 1.76、7.04 和 10.68 mg/(g·w)。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

图 5  磺胺嘧啶对脲酶活性的影响 

Fig. 5  Effects of sulfadiazine on urease activity 

 

2.2.4  磺胺嘧啶对土壤硝酸还原酶活性的影响    硝

酸还原酶是氮素代谢过程中一种重要的酶，它可将氧

化态氮转化为还原态氮，进而合成氨基酸和蛋白质。

图 6 表示不同初始磺胺嘧啶浓度在不同培养时间对硝

酸还原酶活性的影响。结果显示各磺胺嘧啶处理组的

硝酸还原酶活性都要低于对照组，并且磺胺嘧啶浓度

越高，硝酸还原酶活性越低。而在每个处理组中，随

时间变化硝酸还原酶活性基本保持不变，对照组、0.5、

2.0、10 和 20 mg/kg 磺胺嘧啶处理组中，硝酸还原酶

活性的平均值分别为 7.58、7.06、5.32、-0.31 和 -0.80 

mg/kg。其中 10 和 20 mg/kg 磺胺嘧啶两个处理组结果

显示硝酸还原酶没有活性。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 6  磺胺嘧啶对硝酸还原酶活性的影响 

Fig. 6  Effects of sulfadiazine on nitrate reductase activity 

 

2.2.5 磺胺嘧啶对土壤微生物群落多样性的影响 

本文利用 BIOLOG-ECO 生态测试板观察不同磺

胺嘧啶初始浓度对土壤微生物群落功能多样性的影

响，平均吸光值 AWCD 被用来作为表现土壤微生物活

性的指标。在图 7 中，对照组的 AWCD 值在 48 h 后开

始快速增加，在 144 h 时该值达到 0.669，而在磺胺嘧

啶处理组中，AWCD 值相对较低，在同时期，0.2、0.5、

1、2、5、10、15、20 和 50 mg/kg 处理组的 AWCD 值

分别只有 0.668、0.644、0.618、0.565、0.563、0.560、

0.486、0.447 和 0.420。 

     

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   

图 7  95 碳源对不同初始磺胺嘧啶浓度的 AWCD 值 

Fig. 7  AWCD of 95 carbon source under the different initial sulfadiazine 

concentrations 

 

2.3  磺胺嘧啶残留土壤中氮矿化与微生物参数的关系 

本文在图 8 中对 7 个变量进行了主成分分析。

结果显示，第一组主成分的积累贡献率达到 86.1%。

且微生物群落功能多样性、硝酸还原酶活性、氨化

及硝化细菌总量与第一主成分呈正相关，而氮净矿

化量、脲酶活性、磺胺嘧啶浓度则与第一主成分呈

负相关。 

本文的结果表明，土壤氮矿化和相关微生物参数
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确实受到磺胺嘧啶残留的影响。为了弄清土壤氮矿化

和微生物参数之间的关系，本文利用多元回归分析排

除干扰变量和间接变量，以找到影响土壤氮矿化最主

要的环境变量（表 2 和表 3）。由此得到了最可能的回

归模型，其 R2 为 0.58。 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
图 8  微生物参数主成分分析的积累贡献率 

Fig. 8  Cumulative variance proportion of principal components in 

microbial parameters analyzed 

 

表 2  多元回归分析模型数据总结 

Table 2  Model summary of stepwise regression analysis 

模型 r R2 校准 R2 标准误 

1 0.762 0.58 0.476 0.724 

 

表 3  关于土壤氮矿化和相关微生物参数关系的多元回归分析系数 

Table 3  Coefficients of stepwise regression analysis 

非标准化系数  标准化系数 Model 

Beta 标准误 Beta t Sig 

常数项 -2.16E-14 0.296  0 1 

微生物群落

功能多样性 

0.953 0.405 0.762 2.353 0.078 

 

表 3 显示用多元回归分析提取出的只有微生物群

落功能多样性。但其他 6 组参数，包括氮净矿化量、

脲酶活性、硝酸还原酶活性、磺胺嘧啶浓度、氨化及

硝化细菌总量等，由于它们在主成分分析中与第一主

成分密切相关，因此对微生物群落功能多样性也有着

密切的影响。 

根据 Burkholder 和 Lieber[24]研究结果和表 2 以及

表 3，可以建立回归方程：Z = -2.155E-14+0.762× AWCD

（R2 = 0.58），Z 为土壤氮矿化强度，AWCD 为土壤微

生物群落功能多样性。以上方程表明，虽然磺胺嘧啶

残留土壤的氮矿化受多种因素影响，但土壤微生物群

落功能多样性的变化可以有效地预测磺胺嘧啶残留土

壤氮矿化强度变化。 

3  结论 

本文采用室内好氧培养方法，通过观测外源磺胺

嘧啶对土壤氮矿化及相关微生物参数的影响，得到的

结论如下： 

（1）土壤氮矿化明显受到磺胺嘧啶抑制，且抑制

作用受磺胺嘧啶浓度和培养时间的影响，磺胺嘧啶浓

度越高，培养时间越长，抑制作用越强，且在磺胺嘧

啶低浓度和培养前期抑制作用表现的更为敏感，临界

磺胺嘧啶浓度为 2 mg/kg。 

（2）土壤微生物量氮、氨化及硝化细菌总量、脲

酶活性、土壤微生物群落功能多样性都受到磺胺嘧啶

的抑制，并且这种抑制作用也受磺胺嘧啶浓度和培养

时间的影响，磺胺嘧啶浓度越高，培养时间越长，抑

制作用越强烈。而磺胺嘧啶对硝酸还原酶的抑制主要

受磺胺嘧啶浓度影响，磺胺嘧啶浓度越高，抑制越强，

而培养时间影响不大。 

（3）磺胺嘧啶残留土壤中氮矿化受多种微生物因

素影响，但土壤微生物群落功能多样性可以有效地预测

土壤氮矿化强度，并以此为基础建立土壤氮矿化模型。 
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Effect of Antibiotic Sulfadiazine Residue on Soil Nitrogen Mineralization  

and Related Microbial Parameters 

 

WANG Yan,  SONG Jian,  LI Fang-bai 

(Guangdong Institute of Eco-environmental and Soil Science, Guangzhou  510650, China) 

 

Abstract:  Veterinary antibiotics could bring new soil pollution and ecology problem when they enter into soil. This paper studied the effects of 

different concentrations of sulfadiazine residues on soil nitrogen mineralization and related microbiological parameters. The results showed that 

sulfadiazine inhibited soil nitrogen mineralization which was more sensitive in low initial sulfadiazine concentrations. The principal component 

analysis and multiple regression analysis proved that, among the relevant microbiological parameters, the functional diversity of soil microbial 

communities could be used as indicators to predict the effect of sulfadiazine residues on soil nitrogen mineralization. 

Key words:  Sulfadiazine, Nitrogen mineralization, Soil, Functional diversity of microbial communities, Microbial parameters, Antibiotic 

 


