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磺胺嘧啶在土壤及土壤组分中的吸附/解吸动力学
① 

张步迪，林  青，曹东平，徐绍辉* 

(青岛大学环境科学与工程学院，山东青岛  266071) 

摘  要：抗生素在土壤中的吸附/解吸及迁移过程受其理化性质的强烈影响，其中土壤中的矿物成分，如高岭石、

蒙脱石及腐殖酸等是重要控制因素。本文主要研究了磺胺嘧啶在土壤、高岭石、蒙脱石和腐殖酸中的吸附/解吸动力学

过程，并对反应前后的高岭石、蒙脱石和腐殖酸进行傅里叶红外光谱(Fourier transform infrared, FTIR)表征，探讨其可

能的吸附机理。结果表明：磺胺嘧啶的吸附(解吸)动力学过程，可以分为快速吸附(解吸)、吸附解吸动态平衡和吸附(解

吸)平衡 3个阶段；磺胺嘧啶在土壤及其 3种组分中的吸附(解吸)均可在 24 h内达到平衡，其浓度高低会导致土壤及其

组分的吸附差异，不同土壤组分中的官能团含量、带电性质及氢键是造成吸附差异的主要原因；分别用伪一级动力学

模型、伪二级动力学模型和 Elovich模型对其吸附过程进行拟合，其动力学吸附过程更符合伪二级动力学模型，R2>0.99，

主要受控于物理化学吸附；FTIR 图谱表明磺胺嘧啶与高岭石以物理吸附为主，并有少量氢键作用，与蒙脱石之间主

要以氢键作用完成吸附，而在腐殖酸中存在表面络合和 π–π共轭作用。 
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抗生素作为一种在低浓度下能抑菌或杀灭其他

微生物的化学物质，在人类社会经济活动中得以广泛

使用[1-2]，主要应用于人、禽畜及水产养殖的疾病治

疗和预防 [3-6]。施用于动物的抗生素大约有 50% ~ 

90% 被动物排出体外并进入环境，且仍具有活性[7]。

至今，已在地表水、地下水、土壤和沉积物等多种环

境介质中检测到抗生素[8-11]。邰义萍等[12]对广东省的

畜牧粪便中的抗生素进行检测发现，牛粪中磺胺类药

物的平均总含量为 3 787.7 μg/kg，猪粪中则为 4 403.9 

μg/kg。 昦陈 等[13]对磺胺甲嘧啶、磺胺二甲嘧啶、磺

胺间甲氧嘧啶和磺胺氯哒嗪在水稻土中的吸附进行

研究发现，物理吸附是其主要吸附机理。

Lertpaitoonpan等[4]用有机碳含量为 1 ~ 38 g/kg，pH 

5.5 ~ 9的 5种土壤对磺胺二甲基嘧啶进行批平衡试

验，发现磺胺二甲基嘧啶的吸附受土壤有机碳含量、

土壤颗粒表面积和 pH 的影响。Doretto 等[14]研究了

磺胺二甲氧嘧啶(SDM)，磺胺喹喔啉(SQX)和磺胺二

甲嘧啶(SMZ)在沙土、砂黏土和黏土中的吸附-解吸

特性，相较于砂质土壤，3种药物在黏土上具有更高

的吸附性，且土壤有机碳能增加 SDM 和 SQX 的吸

附性，降低土壤对其解吸能力。黏土矿物，如高岭石、

蒙脱石和针铁矿等，对磺胺类抗生素吸附行为也有一

些报道[15-18]。 

磺胺类抗生素在环境中具有降解速度慢、残留时

间长、易迁移等特性，对环境的危害更大[19]，因此选

取磺胺嘧啶(Sulfadiazine，SDZ)为研究对象。土壤是一

个包含多组分的复杂系统，已有研究发现磺胺嘧啶的吸

附受静电作用[20]、疏水性分配[20]、阳离子交换作用[21]、

表面络合作用[22]、氢键作用[23]等控制。为了进一步明

确土壤对抗生素的吸附机理，本文选取土壤中典型黏土

矿物高岭石、蒙脱石和腐殖酸对 SDZ的动力学吸附特

征进行研究。采用伪一级动力学方程、伪二级动力学方

程及 Elovich方程对其吸附过程进行拟合，并借助傅里

叶红外光谱分析(FTIR)，推断其可能的吸附机理，这对

深入理解 SDZ在土壤中的吸附迁移过程，掌握磺胺嘧

啶在土壤中的环境行为具有非常重要的理论意义。 

1  材料与方法 

1.1  试验试剂 

磺胺嘧啶，纯度 99%，购自北京百灵威科技有
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限公司；pKa值为 1.57/6.50[3, 24]，其结构及在不同 pH 下的形态如图 1。 
 

 

图 1  SDZ 的结构(A)、不同 pH 下的形态图(B)和离子化公式(C)[25]  
Fig. 1  Chemical structure (A), percent ionization at different pH (B) and ionization equilibria (C) of sulfadiazine 

 

腐殖酸，化学纯，购自天津市光复精细化工研究所；

高岭石(Al2O3•SiO2•2H2O，1︰1 型矿物)，化学纯，购自

国药集团化学试剂有限公司；蒙脱石K-10(Al2O9Si3，2︰

1型膨胀性矿物)，和无水氯化钙均为分析纯，购自国药

集团化学试剂有限公司；理化性质见表 1。 

土样取自山东省青岛市即墨移风店镇，为棕壤，

理化性质见表 2。取表层 0 ~ 20 cm土壤，自然风干

后，研磨，过 10目筛备用。 

表 1  供试材料理化性质 
Table 1  Properties of tested materials 

土壤组分 pH 比表面积(m2/g) 平均孔径(nm)

高岭石 5.3 9.53 26.68 

蒙脱石 6.7 49.27 12.39 

腐殖酸 4.5 7.47 27.37 
 

表 2  供试土壤理化性质 
Table 2  Properties of tested soil 

机械组成(g/kg) 土壤类型 

砂粒 粉粒 黏粒 

pH CEC 
(cmol/kg) 

有机质 

(g/kg) 

容重 

(g/cm3) 

棕壤 364 553.6 82.4 4.27 14.35 9.46 1.40 

 
1.2  吸附动力学试验 

试验按照 OECD guideline 106批平衡方法[26]进

行。分别称取 1 g土壤、高岭石、蒙脱石和腐殖酸，

加入初始浓度为 30 mg/L和 50 mg/L，以 0.01 mol/L

的 CaCl2为背景溶液的磺胺嘧啶 20 ml，根据青岛市

降水 pH[27]，调节溶液 pH 为 6，加盖后在 25℃± 

0.5℃振荡器中振荡，振荡速度为 250 r/min。分别在

15、30 min和 1、2、5、12、24、48 h后取出样品于

4 000 r/min 离心 5 min，过滤后用紫外分光光度计

(UV9100C PC，北京莱博泰科仪器有限公司)测定溶

液中磺胺嘧啶的浓度[28]、用 ICP(optima 8000，珀金

埃尔默企业管理有限公司)测定 Ca2+浓度。同时设置

不添加磺胺嘧啶的土壤空白作为对照，每组做 3个平

行样。 

1.3  解吸动力学试验 

选取上述反应 48 h后的 50 mg/L的样品，离心

后倒掉上清液，加入 20 ml pH为 6的 0.01 mol/L的

CaCl2溶液，加盖后在 25℃±0.5℃振荡器中振荡，振

荡速度为 250 r/min。分别在 15、30 min和 1、2、5、

12、24、48 h后取出样品于 4 000 r/min离心 5 min，

过滤后取 1 ml样品稀释测量抗生素浓度，每次取样

后向离心管中加入 1 ml 0.01 mol/L的 CaCl2溶液，以
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维持水土比不变。 

1.4  动力学吸附模型 

用伪一级动力学方程、伪二级动力学方程和

Elovich 方程对试验数据进行拟合分析，从而对其吸

附机理进行阐述。 

伪一级动力学：Qt=Qe–Qee
–k1t 

伪二级动力学：
2

2

1

kt ee

t t

Q QQ
   

用伪二级动力学参数可以计算初始速率 [29]：
2

2k ev Q  

Elovich方程：Qt=a+blnt 
式中：Qt为 t 时刻的吸附量(mg/kg)；Qe为达到吸附

平衡时磺胺嘧啶的吸附量(mg/kg)；t为反应时间(h)；

k1为伪一级速率常数(h–1)；k2为伪二级吸附速率常数

(kg/(mg·h))；a, b均为 Elovich常数。 

1.5  傅里叶红外光谱(FTIR)分析  

将上述 50 mg/L的动力学吸附平衡样品干燥后，

取适量样品与无水KBr在玛瑙碾钵中碾磨混合均匀，

压片后，用 Nicolet IR200型傅里叶红外光谱仪测试。

扫描范围为 4 000 ~ 400 cm–1，分辨率为 4 cm–1，扫描

次数为 16次。 

2  结果与讨论 

2.1  磺胺嘧啶的吸附动力学平衡 

SDZ 在土壤、高岭石、蒙脱石和腐殖酸中的动

力学吸附过程如图 2 所示，SDZ 在不同吸附介质中

的吸附过程可以分为 3个阶段。第一阶段为快速吸附

阶段，其在 15 min内即可完成，这主要是因为在吸

附开始时，吸附剂表面有大量的吸附点位，可以快速

吸附溶液中的 SDZ，另外也说明 SDZ在不同吸附介

质中的初始吸附速度非常快。第二阶段为吸附解吸的

动态平衡阶段，在此阶段内，SDZ 的吸附产生了波 

动，均有一个下降-上升-再下降-再上升的过程，且

在 24 h内即可完成，30 mg/L SDZ的吸附虽然也有波

动，但相较于 50 mg/L 的要小。在此阶段内，SDZ

开始向颗粒内扩散，从而减慢了 SDZ 的吸附；另外

由于 SDZ的吸附过程包含了 SDZ与吸附剂表面的碰

撞、SDZ被吸附剂表面吸附和部分被吸附的 SDZ脱

离吸附剂表面等过程，当 SDZ 以不稳定形态被吸附

时，则非常容易被解吸下来，从而形成了一个吸附解

吸的动态平衡。随着时间的推移，吸附解吸逐渐达到

稳定，进入第三个阶段，即吸附平衡阶段，土壤及其

组分对 SDZ 的吸附均达到平衡，其吸附量基本不再

变化。50 mg/L的 SDZ的吸附量明显大于 30 mg/L的，

这是因为土壤及其组分对 SDZ 的吸附未达到饱和，

吸附质初始质量浓度越高，其吸附量越大。 

与此同时，还测定了溶液中 Ca2+ 和 pH 随时间

的变化，由于 30 mg/L和 50 mg/L SDZ溶液中Ca2+ 浓

度和 pH变化趋势一致，选取 30 mg/L组的数据作图，

如图 3A所示。反应中添加的 Ca2+ 浓度为 400 mg/L，

而腐殖酸溶液中的 Ca2+ 浓度远大于 400 mg/L，说明

腐殖酸中的 Ca2+(检测发现腐殖酸中含有一定 Ca2+)

在反应过程中析出，还有一部分通过阳离子交换作用

与 SDZ发生置换。高岭石和土壤中的 Ca2+ 浓度基本

无变化，而蒙脱石因其表面带有大量负电荷，会吸附

溶液中的 Ca2+，使得溶液中的 Ca2+ 浓度减小。从图

3B 可以看出，随着时间的变化，溶液的 pH 逐渐升

高或降低后趋于稳定，基本与土壤及其组分本身的

pH 一致，这主要是因为土壤及其组分具有缓冲性，

可通过离子交换作用和强碱弱酸盐的解离等实现溶

液 pH 的稳定[30]。结合图 1B 和图 3B 可知，SDZ 在

蒙脱石中主要以分子形态和阴离子形态存在，在另外

3种组分中主要以分子形态存在，并含有极少量的阴

离子形态。 

 

图 2  30 mg/L(A)和 50 mg/L(B)的 SDZ 吸附动力学曲线 
Fig. 2  Kinetic adsorption curves of sulfadiazine adsorption at doses of 30 mg/L(A) and 50 mg/L(B) 
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图 3  30 mg/L SDZ 吸附过程中的 Ca2+ 浓度(A)和 pH(B)变化 
Fig. 3  Changes of Ca2+ concentrations (A) and pH values (B) in adsorption process at dose of 30 mg/L 

 

2.2  土壤组分对磺胺嘧啶的吸附差异 

根据图 2数据，进行显著性分析，不同土壤组分

对 SDZ的吸附差异显著，SDZ浓度为 30 mg/L，平

衡时的吸附量大小为腐殖酸>高岭石≈土壤>蒙脱石；

SDZ浓度为 50 mg/L，平衡时吸附量大小为腐殖酸>

高岭石>土壤>蒙脱石。腐殖酸对 SDZ有着强烈的吸

附作用，腐殖酸中含有丰富的羧基、羟基、羰基、甲

氧基等官能团，在酸性条件下产生去质子化的位点

(主要是羧基官能团)，可以与阳离子态或中性分子状

态的 SDZ 的功能基团相互作用，形成络合物或螯合

物进而吸附 SDZ。腐殖酸对 SDZ的吸附能力明显高

于 3 种吸附剂，可见，土壤的有机质是影响 SDZ 吸

附的重要因素之一。 

高岭石是最常见的一种 1︰1型硅酸盐黏土矿物，

其基面的等电点在 5.0左右[31]，其端面在 6.5 ~ 7.0[32]。

当 pH<5.0时，高岭石基面和端面均带正电荷；当 pH

为 5.0 ~ 7.0时，高岭石的基面带负电，端面带正电或

不带电；pH>7.0 时，高岭石表面带负电。吸附平衡

后，测定溶液 pH为 5.6左右，SDZ主要以中性分子

和阴离子状态存在，因而 SDZ 可能通过静电吸附作

用吸附到高岭石上，还可以通过高岭石的>SiOH 羟

基位与 SDZ氨基中的 H形成氢键完成吸附[34]。高岭

石表面会随着时间变化而逐渐老化，降低其吸附作

用，所以在反应平衡时，其对 SDZ 的吸附量略低于

初始时的吸附[33]。如图 2所示，增大 SDZ浓度，高

岭石与土壤之间的吸附量差异增大，SDZ 浓度为 30 

mg/L 时，高岭石的吸附量基本上等于土壤，差异不

大；当 SDZ浓度为 50 mg/L时，高岭石与 SDZ之间

的氢键作用增强，其吸附量明显增大。 

蒙脱石是 2︰1型膨胀性层状硅酸盐黏土矿物，

其对 SDZ 的主要吸附机制是氢键作用，蒙脱石中的

Si-O与 SDZ中氨基的 H形成氢键，从而实现对 SDZ

的吸附。 

吉利明等[34]研究发现，蒙脱石微孔隙发育非常

好，具有层间结构的蒙脱石层内有纳米级连通孔隙，

而高岭石黏土主要发育 20 ~ 100 nm的粒间孔。蒙脱

石的孔隙度大于高岭石，阳离子交换量也高于高岭

石，其静电荷可达-150 ~ -80 cmol/kg，其所带的负

电荷量也远大于高岭石的 -15 ~ -1 cmol/kg[35]。而蒙

脱石对 SDZ 的吸附量却明显低于高岭石，造成这种

现象的主要原因可能是因为静电排斥作用。反应后蒙

脱石溶液中阴离子形态的 SDZ含量远大于高岭石(图

3B)，其与蒙脱石表面的负电荷发生静电排斥[36]。另

外，溶液中的 Ca2+与 SDZ 产生竞争吸附，蒙脱石含

有较高的阳离子交换量，可以大量吸附溶液中的

Ca2+。如图 3A所示，蒙脱石平衡溶液中 Ca2+ 浓度低

于高岭石，Ca2+ 的吸附使得 SDZ的吸附位减少，从

而降低 SDZ 的吸附量。因此，在含蒙脱石较多的土

壤中，尤其是北方含钙量大的土壤，对 SDZ 的吸附

性能较差，更容易随水流迁移，进而污染地下水；而

对于含高岭石较多的土壤，则更容易吸持 SDZ，对

土壤及其中的微生物等造成危害。 

2.3  磺胺嘧啶的吸附动力学特征 

分别用伪一级动力学方程、伪二级动力学方程和

Elovich方程对 SDZ的吸附动力学过程进行拟合，其

中伪二级动力学方程拟合曲线如图 4所示，相关拟合

参数见表 3。 

由表 3可见，伪二级动力学方程对动力学吸附全

过程拟合效果最好，伪二级动力学方程受控于物理化

学吸附，是建立在化学反应或有电子共享或电子得失

的化学吸附基础上的[37]，由图 4 可见，伪二级动力

学方程可以很好地拟合吸附过程，R2 均达到 0.99，

其拟合得到的平衡吸附量也与实测值更接近。50 

mg/L 的 SDZ 的初始吸附速率远高于 30 mg/L 的 
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图 4  伪二级动力学方程对 SDZ 动力学吸附曲线拟合(A. 30 mg/L；B. 50 mg/L) 
Fig. 4  Kinetic adsorption curves of sulfadiazine fitted with pseudo-second-order 

表 3  动力学模型拟合参数 
Table 3  Parameters for kinetic models 

30 mg/L 50 mg/L 动力学方程 参数 

土壤 高岭石 蒙脱土 腐殖酸 土壤 高岭石 蒙脱土 腐殖酸 

Qe,实测  135.15 137.23 89.11 248.12 173.54 230.93 130.83 382.69 

Qe 130.23 128.42 87.11 215.39 174.77 220.55 128.57 324.39 

k 41.86 488.87 479.99 452.93 786.99 753.10 1 231.15 1 567.42

伪一级动力学方程 

R2 0.99 0.97 0.86 0.86 0.89 0.98 0.90 0.80 

Qe 134.95 137.36 88.03 248.14 174.22 230.95 129.70 386.10 

k 0.13 0.06 0.05 0.01 0.10 0.04 0.04 0.001 72

v 2 331.00 1 066.44 423.73 694.44 3 039.51 2 016.13 709.20 0.005 04

伪二级动力学方程 

R2 0.99 0.99 0.99 0.99 0.99 0.99 0.99 0.99 

a 128.47 127.28 88.59 213.05 176.29 219.47 137.76 319.40 

b 1.62 1.38 –1.80 4.40 –1.88 1.33 –4.11 9.39 

Elovich方程 

R2 0.99 0.97 0.87 0.88 0.89 0.98 0.94 0.84 

 
SDZ，这是因为高浓度的 SDZ，与吸附剂表面接触的

几率更大。吸附速率常数 k2和初始速率 v均为土壤>

高岭石>腐殖酸>蒙脱石(表 3)，这主要是因为土壤和

高岭石表面有较多大孔隙[31]，分配作用及大孔隙填

充可能对土壤和高岭石吸附 SDZ 具有重要作用。腐

殖酸的表面有较多功能团，可以与 SDZ 发生配合反

应，其吸附速率较慢。蒙脱石的吸附速率最低，可能

是因为静电斥力作用，且与溶液中的 Ca2+ 产生竞争

吸附。 

伪一级动力学方程可以较好地拟合吸附的初始

阶段，在反应后期模拟值与实测值开始偏离，因此，

伪一级动力学方程一般只适合于吸附初始阶段的动

力学描述[38]。30 mg/L 的 SDZ 拟合的相关系数要优

于 50 mg/L的，这可能是因为 SDZ在浓度较低时，

吸附剂的吸附位点充足，可以通过边界扩散完成大量

吸附，从而模拟效果较好。 

Elovich在 20世纪 30年代研究气相在固相表面

的吸附时提出 Elovich方程[39]，该方程侧重于描述吸

附体系的动力学机制：包括吸附质在溶液中或界面处

的扩散，颗粒物表面的活化和去活化作用，是对由反

应速率和扩散因子综合调控的非均相扩散过程的表

征，适用于反应过程中活化能变化较大和一些多界面

的非均相扩散过程[40-42]。其拟合结果仅次于伪二级动

力学方程，R2均在 0.84 以上，说明磺胺嘧啶在 4 种

吸附剂表面的吸附存在非均相扩散过程。 

2.4  土壤组分对磺胺嘧啶的吸附机理 

为了更好地说明高岭石、蒙脱石和腐殖酸对 SDZ

的吸附机理，分别对反应前后的不同土壤组分及 SDZ

进行 FTIR扫描，扫描结果如图 5所示。 

如图 5A可以看出，与吸附反应前的高岭石相比，

吸附有 SDZ 的高岭石的红外光谱并没有其他特征峰

的出现；在 832、566 和 479 cm–1处，由于 Si-O 与

SDZ 氨基中的 H 形成氢键，从而使伸缩振动频率向

低波数方向移动[43-44]，这说明高岭石对 SDZ 的吸附

以物理吸附为主，并有少量氢键吸附作用。 

蒙脱石与 SDZ作用后(图 5B)，在 3 622，3 427 cm–1 
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图 5  SDZ 在高岭石(A)、蒙脱石(B)、腐殖酸(C)中的反应前后及 SDZ(D)的 FTIR 图谱 
Fig. 5  FTIR spectra of kaolinite (A), montmorillonite (B), humic acid (C) before and after adsorption and sulfadiazine(D) 

 

处的羟基峰强度均减弱，914 cm–1处的 Al-O-Al中的

O-H 变形振动吸收峰消失，465 cm–1处的 Si-O 变形

振动减弱至消失，这是因为蒙脱石中的 O-H 与 SDZ

中氨基的 H形成氢键[45]，使得 O-H伸缩振动减弱。

在 1 035 cm–1处的 Si-O-Si伸缩振动抬高谷底变为一

个宽峰，517 cm–1处的 Si-O-Al的伸缩振动峰减弱至

消失，这是由于 Si-O 中的 O 与 SDZ中的 N-H 之间

形成氢键，从而使 Si-O的振动减弱造成的[45]。可见，

氢键作用是蒙脱石吸附 SDZ的主要机制之一。 

与 SDZ吸附反应后的腐殖酸，在 2 360 cm–1处

出现一个特征峰(图 5c)，与图 5D中 SDZ的吸收峰一

致，说明有 SDZ进入到腐殖酸的结构中。1 596 cm–1

处羧基结构的 -C=O伸缩振动峰、1 032 cm–1处的酚

类或醇类上的 C-O 不对称伸缩振动、912 cm–1处的 

-OH 弯曲振动峰均发生蓝移，一方面是因为腐殖酸

吸附 SDZ 后其羧基等官能团空间旋转受阻，另一方

面测定吸附反应后该体系的 pH 为 4.63，此时 SDZ

基本上以中性分子状态存在，其苯环结构可与腐殖酸

中的苯环和羧基等形成 π-π 电子共轭[18, 46]，从而使

SDZ被吸附。因此推测，π-π共轭作用和表面络合[47]

可能是腐殖酸吸附 SDZ的主要机制。 

2.5  磺胺嘧啶的动力学解吸 

如图 6所示，SDZ的解吸过程也分为 3个阶段：

快速解吸、解吸/吸附的动态平衡和解吸平衡。快速解

吸阶段是因为 SDZ以不稳定形态被吸附，因而易于解

吸；而一些以稳定形态被吸附的则很难被解吸，随着

时间的推移逐渐达到解吸平衡[48]。以 SDZ在解吸平衡

时的解吸量与吸附剂上所吸附的量的比值求得解吸

率。土壤、高岭石、蒙脱石和腐殖酸的解吸率分别为

20%、19%、61% 和 54%，可见，土壤和高岭石对 SDZ

的解吸程度差别不大，而蒙脱石和腐殖酸相比较其他

两种吸附剂，更容易发生解吸。蒙脱石的吸附量最低，

解吸量最高，说明 SDZ在蒙脱石中的迁移性很强。在

含有蒙脱石较多的北方地区，土壤中的 SDZ更容易随

水流迁移，污染面积广，危害性更大。腐殖酸的吸附

量很高，解吸率也很高，这说明表面络合和 π-π共轭

不是腐殖酸吸附 SDZ的主要机制，物理吸附是腐殖酸

的重要吸附机制之一，因而易于解吸，腐殖酸吸附磺

胺嘧啶的机理在后续试验中予以研究。 

3  结论 

1)磺胺嘧啶(SDZ)在土壤、高岭石、蒙脱石和腐 
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图 6  SDZ 在土壤及其组分中的解吸动力学曲线 
Fig. 6  Kinetic desorption curves of sulfadiazine onto soil and soil 

components 

 
殖酸中的动力学吸附过程可以分为 3个阶段：快速吸

附阶段、吸附解吸动态平衡阶段和吸附平衡阶段。 

2)伪二级动力学方程对 SDZ 的动力学吸附过程

模拟效果最好，其次为 Elovich方程，伪一级动力学

方程拟合效果最差。 

3)腐殖酸对 SDZ 的吸附以物理吸附为主，同时

存在表面络合和共轭作用，高岭石主要通过物理吸附

和氢键作用完成吸附，蒙脱石主要通过氢键作用和静

电作用对 SDZ进行吸附，土壤作为一个复杂的体系，

其对 SDZ 的吸附作用包括表面络合、静电吸附、氢

键吸附、π-π共轭等作用。 

4)SDZ 的解吸过程也分为快速解吸、解吸/吸附

的动态平衡和解吸平衡 3个阶段，蒙脱石的解吸率最

高，高岭石的解吸率最低。 
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Sorption and Desorption of Sulfadiazine by Soil and Its Components 

ZHANG Budi, LIN Qin, CAO Dongping, XU Shaohui* 
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Abstract: The adsorption, desorption and migration of antibiotics in soil are seriously affected by soil physical and 

chemical properties. Soil humic acid and mineral components, such as kaolinite and montmorillonite, are important controlling 

factors. This paper mainly studied on adsorption and desorption kinetics of sulfadiazine (SDZ) onto soil, kaolinite, 

montmorillonite and humic acid. Fourier Transform Infrared Spectroscopy (FTIR) was utilized to investigate the changes of 

kaolinite, montmorillonite and humic acid before and after adsorption, and adsorption mechanism was explained. The results 

showed that adsorption (desorption) kinetics of SDZ could be divided into three stages: fast adsorption (desorption) stage, 

dynamic equilibrium of sorption and desorption stage and adsorption (desorption) equilibrium stage. The extent of adsorption 

(desorption) was determined at the end of 24 hours of adsorption (desorption) period in soil and its three components. SDZ 

concentration affected adsorption difference of soil and its components. Functional group content, electric property and hydrogen 

bond are the main causes of differences in adsorption. The pseudo-first-order kinetics model, pseudo-second-order kinetics model 

and Elovich model were used to fit the adsorption process. It was found that pseudo-second-order mechanism is predominant and 

the overall rate of SDZ adsorption process appears to be controlled by physical and chemical adsorption. FTIR hinted that SDZ 

was adsorbed by kaolinite mainly consists of physical adsorption with somewhat H-bonding. Montmorillonite adsorbed SDZ 

mainly by hydrogen bonding. Surface complexation and π–π EDA might be important factors in the sorption of SDZ with humic 

acid. 

Key words: Sulfadiazine; Sorption and desorption; Kinetics; Soil components 

 


