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摘  要：抗生素是人类与动植物疾病防治中被广泛使用的抑菌或杀菌药物，由于其不能完全被机体吸收转化，

大部分以原形或代谢物的形式经不同途径进入土壤环境，导致土壤微环境破坏，最终影响人类健康。本文通过文献查

阅，综合近几年的研究现状，分析土壤矿物质、有机质、土壤溶液及土壤生物对抗生素吸附作用的机理，探究土壤矿

物质、有机质、土壤溶液及土壤生物对抗生素吸附性能的影响，并对抗生素在土壤中的吸附行为进行了展望，以期为

土壤中抗生素污染防治提供理论依据。 
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近年来，抗生素广泛应用于农业[1]、畜牧[2]、人

类医疗[3]等各方面，其在环境中的暴露而引起的环境

问题也日渐突出。进入环境中的抗生素通过多种途径

汇集于土壤，或进入水体最终沉降到底泥中[4]。土壤

中抗生素的空间分布复杂，地表水、地下水、植被及

土壤组分吸附、降解转化均可能是其最终归趋[5]。而

吸附作用既影响着抗生素向地表水和地下水传递，在

土壤生物反应中也扮演重要角色，是影响土壤中抗生

素迁移和归趋的主要因素。另一方面，抗生素在土壤

矿物质、有机质等组分上的吸附强度也影响着抗生素

的生物有效性。因此对抗生素在土壤及其联合机制中

的吸附机理进行全面系统的了解，是掌握其暴露及残

留程度，进行风险评估的重要前提[6]。 

土壤由固、液、气(暂不考虑)三相物质组成：土

壤固相包括土壤矿物质(原生矿物和次生矿物)和土

壤有机质；土壤液相又称土壤溶液，是土壤水分及其

溶解物质的合称。此外，土壤系统广义上也包括土壤

植物、土壤动物等土壤生物。土壤组成及其相关性质

均会影响抗生素的吸附作用；鲍艳宇等[7]在研究四环

素类抗生素在褐土上的吸附机理时即发现，土壤组分

(如有机质、黏粒等)与不同种类抗生素的不同结合作

用，导致土壤中抗生素的解吸滞后性不同，因而对土

壤环境造成不同程度的危害。 

1  土壤矿物质 

1.1  土壤矿物质对抗生素吸附的机理分析 

不同于以往憎水性有机污染物，抗生素为离子型

有机污染物，具有水分子相似的极性，不会受到强吸

附在亲水性无机矿物表面的水分子的阻碍，故土壤中

无机矿物质对抗生素吸附作用具有重大贡献[8]。矿物

是土壤的基本物质单元；在岩石风化和成土过程中，

母岩碎屑的化学组成或结晶构造发生改变形成次生

矿物。不同类型的土壤矿物对抗生素的吸附机理影响

不同[9]。  

次生矿物中的(铝)硅酸盐类矿物主要包括蒙脱

石、高岭石和伊利石等，其基本结构单位为硅氧四面

体形成的硅氧四面体片和铝氧八面体 (AlO6)
9– 形成

的铝氧八面体片(或者其中的铝被镁替代形成镁氧

片)；两种晶片的配合比例不同构成不同的单位晶层，

主要有 1︰1型(一层硅氧层，一层铝氧层)和 2︰1型

(两层硅氧片，一层铝氧片)，从而影响其对抗生素的

吸附作用。陈炳发等[8]认为 2︰1型(铝)硅酸盐矿物重

叠的晶层间由分子力较弱的氧层与氧层相接，因而晶

层联结不紧密，结构较松散，在溶液中会被水分子或

其他分子和离子支撑开，导致层间膨胀，暴露出更多

吸附位点。Wu等[10]利用 X射线衍射(XRD)分析和傅 
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里叶变换红外光谱(FTIR)分析手段，比较在 pH 为 4

时喹诺酮类抗生素萘啶酸在蒙脱石和高岭石上的不

同吸附行为。实验发现，蒙脱石原结构间距为 15.4 Å，

经过 3次吸附周期后变为 16.0 Å，5次吸附周期后达到

16.3 Å；高岭石原结构间距为 7.4 Å，吸附萘啶酸后其结

构间距并未发生改变。可知蒙脱石的单位晶层为 2︰1

型，高岭石属 1︰1 型晶层；由实验结果推测萘啶酸在

蒙脱石上的吸附是插入到其晶层间层，导致间层扩展，

间距变大；而在高岭石上的吸附则为表面络合吸附。吸附

萘啶酸后的蒙脱石的红外谱图中，1 475 cm–1和1 521 cm–1

处的震动带分别移至 1 488 cm–1和 1 528 cm–1处，作者

推测萘啶酸通过吡啶环上 C-N1基团和蒙脱石表面生

成配位键而被吸附，或者吡啶环上 C-N1基团与蒙脱石

夹层空间中可交换性阳离子的配位水分子间存在氢键

作用。这种配位键和氢键的形成，也导致蒙脱石较高岭

石对萘啶酸的吸附量加大(蒙脱石 0.07 ~ 0.08 mmol/g，

高岭石 0.003 ~ 0.004 mmol/g)。陈淼等[11]在研究典型

氟喹诺酮类抗生素诺氟沙星在热带土壤中的吸附解

吸特征时，也发现诺氟沙星分子中的羧基与黏粒矿物

表面氧原子结合形成氢键可能是其在土壤中吸附的

主要机制之一。Jiang 等[12]在研究环丙沙星在钠板石

上的吸附行为时证实环丙沙星插入到钠板石晶层间

层中，导致间层中金属阳离子脱水并发生离子交换。

尽管阳离子交换和阳离子键桥是环丙沙星在纯黏土

中的吸附机制，但对于左氧氟沙星(LVX)而言，Liu

等人[13]通过比较不同 pH、盐浓度对其在铁柱撑蒙脱

石上吸附的影响以及通过 D-R 模型计算的平均吸附

自由能，发现以上机制对 LVX 在铁柱撑蒙脱石上吸

附并不发挥关键作用，表面络合(surface complexation)

才是其吸附的主要机制。 

氧化物类矿物主要有针铁矿、赤铁矿、氧化铝等。

研究表明，抗生素在氧化物类矿物上的吸附机制主要

为络合作用。Gu等[14]指出环丙沙星分子中去质子化

的羧酸根会与针铁矿表面络合形成内层双齿螯合物，

分子中喹啉环上羰基与矿物表面氢键的形成对吸附

作用也起到一定贡献，最终使得环丙沙星与针铁矿表

面形成三齿配位化合物。四环素在针铁矿上的主要吸

附机制也为表面络合：酸性条件下，四环素上三酰胺

基团与针铁矿表面络合形成单齿螯合物，而在碱性条

件下则通过三酰胺和酚二酮形成更加稳定的双齿螯

合物 [15]。Martin 等人 [16]通过衰减全反射红外光谱

(ATR-FTIR)分析研究环丙沙星在赤铁矿上的吸附，同

样发现环丙沙星在赤铁矿表面会形成内层双齿螯合

物；同时，Martin 等人利用 LC/MS 在水相中检测到

环丙沙星的 3 种子产物以及 NH+ 
3 基团的存在，故推

测除吸附反应外，环丙沙星在赤铁矿表面还会通过

N-脱烷基化反应导致对二氮己环( 哌嗪)发生开环氧

化反应；其中，吸附反应在短时间内进行，氧化反应

在较长时间后发生(至少 65 h后)。石英(SiO2)是土壤

矿物的重要成分；2014 年 Srinivasan 等[6]通过 FT-IR

和 XRD分析手段在几种对泰乐菌素有较强吸附能力

的土壤中均检测到石英，且为主要矿物成分，但石英

在泰乐菌素吸附中发挥的作用仍未被完全弄清。   

模型模拟可以更有效地了解抗生素在土壤/沉积

物中的吸附机理。Pan 等[17]利用准一级动力学模型

(PFOM)、准二级动力学模型(PSOM)和二房室一级吸

附模型(2-PFOM)探究了氧氟沙星在不同有机碳含量

和土壤组分的土壤样品中的吸附动力学，吸附数据显

示氧氟沙星的吸附符合二房室一级动力学模型(在氧

化铁上的吸附除外，其吸附速率太快)；快速吸附归

因于土壤颗粒暴露的表面上的官能团(如羟基、羧基

等)与抗生素作用，慢速吸附部分则是抗生素在土壤

内吸附点位(如无机矿物内孔、有机金属-矿物螯合物)

上吸附的结果。 

1.2  土壤矿物质对抗生素吸附性能的影响 

土壤固相中 90% 以上为矿物，在矿物风化形成

土壤的过程中，抗风化能力强残留的粒度较粗大，反

之残留粒度细小。土壤质地根据粒级不同分为沙土

类、壤土类、黏土类。沙粒以原生矿物为主，Zhang

等人[18]发现，随土壤中含沙量增加，生菜对磺胺甲

恶唑的吸收量由 54 ng/g增加到 107 ng/g，可推测土

壤中沙质矿物的增加不利于抗生素在土壤中的吸附。

粉粒、黏粒则逐渐以次生矿物为主，特别是黏土矿物，

它是土壤的重要成分，且对土壤有机质及水分具有高

保持性，可能会导致其与医药品如四环素、磺胺类、

环丙沙星等作用密切，致使医药品在土壤中的滞留和

累积。汪翠萍等人[19]利用批量平衡法比较采自美国

的两种典型农业土壤对林可胺类抗生素洁霉素的吸

附特征：甲地土壤中黏粒含量约为 31%，而乙地几乎

不含有矿物质；实验中对比发现含黏粒成分高的甲

地，由于黏土矿物的同晶置换作用及其带有负电荷的

特性，在土壤吸附洁霉素(呈阳离子状态)的过程中起

着关键作用。陈淼等[20]研究了环丙沙星在 3 种典型

热带土壤(采自海南省)中的吸附特征，发现水稻土对

环丙沙星的吸附能力最强，其次为砖红壤、燥红土；

在探究其原因时也发现该结果与 3 种土壤中黏粒含

量成正比。Jalil等[21]比较了几种不同土壤矿物作为吸

附剂去除水体中的环丙沙星时，发现蒙脱石(采自阿
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根廷内格罗河省的佩莱格里尼湖)对环丙沙星吸附性

最强(330 mg/g)，其次为含碳矿物(135 mg/g)、钠板石

(112 mg/g)、高岭石(7.4 mg/g)。Srinivasan等[6]也发现

相较于其他牧场土壤，泰乐菌素在 Matawhero土壤中

的高吸附量与其中蒙脱石含量较高(44%)有关。鲍艳

宇等[7]以 OECD Guideline 106(经济合作组织化学品

测试准则)为基础，采用批量平衡方法研究 3 种四环

素类抗生素(金霉素、土霉素和四环素)在 2种褐土(采

自天津经济技术开发区森林公园 0 ~ 20 cm 土层样

品)上的吸附作用，结果发现此类土壤在褐土中的吸

附均以物理吸附为主；且可能由于土壤成分(褐土 1：

黏粒 47.10%，粉粒 39.50%，砂粒 13.40%；褐土 2：

黏粒 45.30%，粉粒 37.10%，砂粒 17.60%)较为接近，

同一类抗生素在 2 种褐土中的吸附容量和吸附强度

并无显著差异。氧化物类矿物由于其自身氧化性，对

抗生素吸附影响更加显著；Chen 等[22]发现土壤或沉

积物中氧化锰含量的增加，会促进介质环境中林可酰

胺类抗生素的吸附作用，加速其降解转化。 

土壤中矿物成分和元素组成不同，导致土壤理化

性质表现出一系列差异性，使其对抗生素的吸附性能

影响不同，在纵向上则表现为吸附量随土层深度不同

而不同。伊丽丽等人[23]采用静态吸附实验研究 3 类

抗生素(四环素类、氟喹诺酮类、磺胺类抗生素)在北

京市自然发育土壤不同深度(0 ~ 20、20 ~ 40、40 ~ 60、

60 ~ 80、80 ~ 100 cm)的吸附行为，结果表明同种抗

生素在不同深度土层的吸附系数(Kd 值)存在较大差

异，其中四环素类相差 2.5倍、氟喹诺酮类相差 2.8 ~ 

3.6倍、磺胺类相差 1.1倍。Solliec等人[4]也发现不同种

类抗生素在土壤不同深度浓度不同，多数停留在土壤表

层(0 ~ 10 cm)，部分渗滤进入土壤深层(10 ~ 40 cm)。 

2  土壤有机质 

2.1  土壤有机质对抗生素吸附的机理分析 

腐殖物质是土壤腐殖质的主体，约占土壤腐殖质

总量的 70% ~ 80%；其中胡敏酸(HA)和富里酸(FA)

是土壤腐殖物质的最重要组分，胡敏素(HM)被黏粒

固定，是一般条件下不能被碱液提取的 HA 或 FA。

腐殖物质所含功能团如羧基、醇羟基、酚羟基、羰基

等使腐殖物质具有离子交换性、配合性、氧化还原性

以及生理活性等，从而与土壤中抗生素发生相互作

用。Guo等[24]研究发现胡敏酸对泰乐菌素和磺胺甲嘧

啶的主要吸附机制是阳离子交换反应和 π–π 电子供

体-受体作用(π–π EDA Interaction)：腐殖质中含芳香

环、芳香胺等物质，可作为 π电子的受体基团；FTIR

和 13C 固态核磁共振(13C-NMR)分析显示泰乐菌素和

磺胺甲嘧啶结构上的氨基是与 HA 作用的活跃吸附

点位，而 HA分子上的羧基和邻位烷基通过离子交换

和氢键结合与泰乐菌素及磺胺甲嘧啶作用[25]。除此

之外，Vaz 等[26]认为疏水作用及(弱)质子传递对胡敏

酸吸附抗生素也发挥一定作用；且实验发现质子传递

及氢键结合导致的吸附自由能低，大约为 20 kJ/mol，

故为物理吸附，结合强度低，易在土壤中下渗进入地

下水，造成地下水的抗生素污染。Pan等[27]在研究胡

敏酸对磺胺甲恶唑在碳纳米管上的吸附行为影响时

发现，胡敏酸与磺胺甲恶唑由于静电相斥(均带负电)

而不发生相互作用，但胡敏酸会有效分散碳纳米管，

增加其暴露面积，从而增加对磺胺甲恶唑的吸附量

(分散状态的碳纳米管质量分数虽仅占 1%，但其对吸

附量的贡献率占 20%)。但需要注意的是磺胺类抗生

素是两性化合物，溶液 pH不同时，存在阴离子、阳

离子和中性分子 3 种形态[28]，因此当土壤中磺胺类

抗生素以其他两种形式存在时，很难确定 HA是否会

对其吸附产生影响；而最新研究中，Xu等[26]就利用

表面等离子体共振(SPR)结合等温滴定量热法(ITC)

探究磺胺甲恶唑(SMZ)与 HA间的相互关系，结果表

明 SMZ和 HA间会生成氢键，并存在静电作用(引力)

和疏水性相互作用，均促进了二者的结合。Chen等[29]

发现四环素会与溶解性有机物(胡敏酸)发生络合反

应，致使游离性四环素分子(或离子)量减少，可能影

响四环素在土壤颗粒中的吸附。但是也有不同的研究

成果，Cheng等人[30]发现由于 HA与四环素相互竞争

沙土表面的吸附点位，同时 HA结构中的疏水性部分

及非极性部分与沙土表面有更强的结合性，故胡敏酸

的存在使得土壤对抗生素产生排斥作用。 

吴敏等人[31]运用 Freundlich 模型拟合诺氟沙星

(NOR)在滇池泥炭土、周围表层土壤两种土样及由其分

离出的 HA、HM组分中的吸附特征，结果诺氟沙星在

土壤及其分离组分中表现出显著的非线性特征(非线性

指数N均在 0.60以下)，普遍较低的N值可能表明NOR

在土壤和有机质组分中吸附位点的分布具有较强的异

质性；作者推测这可能是由于有机质组分中官能团、憎

水区域与抗生素分子结构中的官能团发生更加复杂的

作用，故表现出位点间的差异性更大，异质性更强。鉴

于此，有学者提出利用一些机理性模型如电荷分布多位

点络合模型(CD-MUSIC) 和其他类似的表面络合模型

等研究抗生素的吸附原理效果更佳[32]。 

2.2  土壤有机质对抗生素吸附性能的影响 

由于有机质与抗生素之间存在结合/排斥的不确
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定性关系，使得有机质的存在对土壤吸附抗生素量产

生增加/减少的不确定性影响。Pan 等[18]通过实验证

实土壤固相吸附氧氟沙星达到平衡时的浓度与固相

中有机碳含量呈正相关(r = 0.908，P<0.01)。郭欣妍

等[29]利用震荡平衡法和柱淋溶法研究 5 种磺胺类抗

生素(磺胺嘧啶、磺胺甲嘧啶、磺胺二甲基嘧啶、磺

胺二甲氧嘧啶、磺胺甲噁唑)在 5 种不同供试土壤中

吸附特征，实验中发现不同土壤吸附性大致排列顺序

为：东北黑土≈无锡水稻土>江西红壤>南京黄棕壤≈

陕西潮土，且吸附性与土壤中有机质含量表现出良好

的正相关性。 

另有学者发现，当土壤中有机质含量增加时氧氟

沙星在土壤中的吸附量减少，作者推测土壤中过多的

有机质阻塞了矿物微孔，促进了土壤颗粒聚集，从而

抑制了土壤矿物对抗生素的吸附作用[33]。Zhang等[34]

研究发现黑土、潮土和红土壤在去除有机质后对诺氟

沙星的吸附量均远比原土多。HA的存在也抑制了四

环素在沙土中的吸附，实验中发现随着 HA含量增加

(0、5、10到 20 mg/L)，四环素的迁移性增强，质量

回收百分数由 77%、83%、85% 最终增加到 91%。

Srinivasan 等[6]在调查新西兰 6 种牧场土壤中泰乐菌

素吸附特性时也发现，尽管 Horotiu地土壤中有机碳

含量比 Matawhero 地高 4 倍(8.2% 和 2.1%)，但

Matawhero 土壤对泰乐菌素的吸附能力却是 Horotiu

地的 200倍，故作者认为泰乐菌素在土壤中的吸附与

土壤有机碳含量无关。张倩等[35]在调查广州市郊不

同农业生产环境(包括果园 A、菜地 B、水稻 C 和养

殖塘 D)的代表土壤中泰乐菌素吸附性时，发现 4 地

泰乐菌素吸附能力 (A>D>B>C)与有机质含量 (D 

6.400%>B 1.500%>C 1.500%>A 0.078%)并无明显相

关性。Liu等[36]发现溶解性有机物(DOM)对抗生素吸

附的抑制程度因吸附剂不同而不同(对氧化石墨烯吸

附剂的抑制效应小于碳纳米管和石墨)；另一方面，

不同溶解性有机质对抗生素的抑制程度也不同(十二

烷基苯磺酸钠 (SDBS)>胡敏酸 (HA)>血清白蛋白

(BSA)>海藻酸钠)。因此，有机质对土壤吸附抗生素

的影响，需根据不同抗生素种类及土壤性质进行深入

探讨。 

3  土壤溶液 

3.1  土壤溶液离子对抗生素吸附的机理分析 

在实际土壤环境中污染物形式比较复杂，多种污

染物共存的复合污染现象更为普遍和常见；而当多种

化学物质共存时，污染物在土壤中的化学行为如吸

附、解吸将不同于其单独存在时的行为[37]。土壤中

金属阳离子的存在(加之重金属污染，导致土壤中重

金属离子含量增加)，会在土壤黏土矿物表面/土壤有

机物的配位基团和抗生素配位基团之间起到架桥作

用，形成多元络合物，从而加强抗生素在土壤中的吸

附行为。Graouer-Bacart 等人 [38]利用批量保留实验

(batch retention experiments)和 X射线吸收近边结构

(X-ray absorption near edge structure，XANES )光谱学

技术，分析 Zn(II)和恩氟沙星(ENR)在石灰性土壤表

面的共吸附作用，结果显示在土壤 pH 条件下，Zn

大多(≈80%)以其羟基化合物 Zn(OH)2形式存在(对抗

生素吸附不起作用)，少量(≈25%)与 ENR在石灰性土

壤表面络合形成 Zn-ENR 络合物，或在黏性矿物/有

机物配位基团和氟代喹诺酮配位基团之间键桥形成

ENR-Zn-土壤三元络合物(ternary complex)，加强了吸

附作用：在 Zn2+ 存在时，分配系数由 0.66 L/g略增

加到 1.04 L/g，恩氟沙星的吸附量随之由 Zn2+ 不存在

时的最大吸附量 68% 到 Zn2+ 存在时的 78%，吸附平

衡所需时间也由 ENR单独存在时的 16 h降低到 Zn2+ 

存在时的 3 h。Zn(II)对恩氟沙星吸附的影响作用弱于

Cu(II)，Cu(II)和土壤颗粒物间有更强的吸附力，且会

与 ENR 形成更加稳定的络合物[39]。Cu2+也可能会增

加有机物和四环素配体之间三元络合物的形成[40]，

从而在高有机质含量的土壤中，加强四环素在黏土颗

粒上的吸附[41-42]。另外有研究表明，在胡敏酸存在的

前提下，土壤中存在的不同价位的金属阳离子对抗生

素的吸附行为的影响机制不尽相同：土壤中的一价金

属阳离子如 Na+ 会中和胡敏酸表面的电荷，导致胡

敏酸聚集，使其颗粒结构变大，更易与抗生素发生碰

撞，从而在沙土表面沉降；而二价阳离子如 Ca2+，除

会加强胡敏酸表面电荷中和作用外，Ca2+ 作为络合

离子还会与 HA 结构中的去质子化羧酸根发生络合

反应，进一步促进 HA聚集[31]。除此，金属离子在土

壤中的吸附机制(内界吸附/外界吸附)在一定程度上

影响了抗生素的吸附机理；进行内界吸附的金属离子

对铁/铝氧化物表面氧原子的极化能力极强，能穿透

表面的扩散层进入稳定层，取代其表面的 H+，并与

氧原子以共价键结合形成内界配合物[43]。毛真等人[44]

研究了 Ca2+、Mg2+、Zn2+ 3种金属离子与磺胺甲噁唑

(SMX)在土壤中的共吸附，发现 Zn2+ 显著促进了

SMX的表观吸附，而 Ca2+、Mg2+ 则对 SMX的吸附

没有明显影响。作者推测这可能是由于 Zn2+ 在土壤

中即为内界吸附，H+大量被取代使土壤表面负电荷

减弱，降低了土壤与 SMX的排斥作用，从而吸附量
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增加；而 Ca2+、Mg2+ 则可能形成外界配合物，pH没

有明显变化，对 SMX吸附影响较小。但 Li和Zhang[45]

早期发现，污水中的 Ca2+、Mg2+ 能显著降低 3种氟

喹诺酮类抗生素(诺氟沙星、氧氟沙星、环丙沙星)

在活性污泥中的吸附量；这可能与抗生素自身性质

相关。 

土壤溶液中阴离子对抗生素的吸附机制：Qin等

人[46]发现土壤中磷酸盐与针铁矿的结合能力更强且

分子量更小，在与针铁矿表面络合时更容易吸附到表

面并占据相当数量的结合点位，导致左氧氟沙星

(LEV)吸附量下降；另一方面，磷酸盐离子与被吸附

的 LEV 上的羧酸根离子间的电荷竞争也是磷酸盐与

抗生素竞争吸附的主要机制。另有研究者通过在含

LEV 和铁柱撑蒙脱石的悬浮液中添加 NaH2PO4实验

同样证实，由于磷酸盐阴离子能与 Fe(III)氧化物形成

内层络合物，导致 LEV在蒙脱石上的吸附量下降[14]。

Paul 等人[47]通过 FTIR 分析和模型模拟发现在酸性

NaClO4溶液中，氧氟沙星(OFX)阳离子与 ClO– 
4的结

合加强了其在土壤中的吸附；且被吸附的 OFX-ClO4
– 

离子抑制了土壤中氧氟沙星的光降解，延长了吸附残

留时间。 

3.2  土壤溶液 pH对抗生素吸附性能的影响 

 研究表明土壤溶液 pH 能显著影响含碳吸附剂

对可电离有机物的化学吸附[48-49]；pH 不同导致抗生

素以不同的离子形式(阳离子、阴离子及两性离子)存

在，从而影响其与土壤及其复合物的结合作用。磺胺

类抗生素的吸附主要由表面配位作用及阳离子交换

机制所控制，如磺胺类在氧化石墨烯上的吸附主要是

通过 π-π 电子的供体-受体作用实现的，Rajapaksha 

等[50]研究发现通常磺胺类抗生素的吸附量随壤沙土

和壤土 pH 的升高而降低。Liu 等[37]发现磺胺吡啶和

磺胺噻唑两种抗生素在不同 pH条件下吸附量大小为

pH 5.0 > pH 1.0 > pH 11.0，即在近中性条件下吸附能

力最强；另一方面 pH也影响了抗生素的疏水性，据

计算，磺胺吡啶(SPY)和磺胺噻唑(STZ)中性分子的

lgKow 值(SPY0：0.03，STZ0：–0.04)要高于其阳离子

(SPY+：–1.5，STZ+：–1.5)和阴离子(SPY–：–1.53，

STZ–：–2.17)，由此可知疏水性相互作用也是磺胺类

抗生素吸附的主要机制之一。Wu等人[11]在研究喹诺

酮类抗生素萘啶酸于不同 pH条件下在土壤中的吸附

行为时发现，当溶液 pH低于其酸解离常数(pKa)时，

萘啶酸主要以中性(NA0)形式存在，疏水作用使其在

黏土矿物上具有高吸附量；当溶液 pH高于萘啶酸的

pKa值时，它的主要存在形式 NA–和带负电荷的矿物

表面间的静电排斥作用则会抑制萘啶酸的吸附；实验

中发现萘啶酸在 pH为 5.5时达到吸附最大值，pH再

升高则吸附量下降。Liu等[14]在研究另一类喹诺酮类

抗生素左旋氧氟沙星的吸附行为时同样发现，左氧氟

沙星在土壤中的吸附量随其中性/两性分子浓度的增

加而增加，在 pH为 7时中性分子浓度最高，吸附量

最大。Ali 等[51]就不同 pH 状态对养牛场废水氧化塘

浮泥中泰乐菌素行为的影响进行了研究，同样发现弱

酸性(pH 5.5)条件会促进泰乐菌素在土壤中的吸附，

导致残留时间相对较长，达 77天；而在碱性条件下，

泰乐菌素 A 的吸附作用则减弱。刘新程等[52]根据偏

相关分析，发现 pH 在 CaCl2浓度变化时对金霉素在

黄棕壤中的吸附影响也呈显著负相关(P<0.05)，对红

壤、水稻土、潮土等类型土壤也存在一定影响。 

4  土壤生物 

土壤植物的直接吸收作用是土壤中抗生素的吸

附机制之一。辛醇水分配系数 0.5<lgKow<3的化合物

亲脂性强，可通过细胞膜上的磷脂双分子层，且具有

足够的亲水性，能进入细胞液。研究发现，磺胺类抗

生素(lgKow<1)可在植物体内富集，但不同植物对不同

抗生素的吸附特征存在差异[53]。李丽等[54]调查不同

湿地植被对土壤抗生素的吸附性发现，美人蕉累积量

最大，其次为风车草，花叶芦苇最低。Wang等人[55]

发现小萝卜和小白菜的种植减弱了土壤中残留的强

力霉素(四环素类)的吸附作用，使其迁移性增强，且

小萝卜对强力霉素的吸附累积作用强于小白菜；诺氟

沙星在种植小萝卜的土壤中的吸附量下降、消解作用

加快，而在种植小白菜的土壤中的消解作用减慢；蔬

菜种植对土壤中磺胺甲恶唑抗生素的吸附转化作用

影响较小。Shi 等人[5]调查了我国东部地区典型蔬菜

种植地中 7 种蔬菜种植种类(黄瓜、西红柿、胡椒、

西红柿-菜叶类轮作、茄子、菜叶类、西红柿-甜瓜轮

作)土壤中氟喹诺酮类抗生素(FQs)残留情况(主要施

加鸡粪作为有机肥，施加量 3 ~ 9 kg/m2)，结果种植

不同蔬菜的土壤中 FQs 残留量不同，其残留平均值

由高到低为：黄瓜(246.3 μg/kg)、西红柿(196.6 μg/kg)、

茄子(187.9 μg/kg)、菜叶类(176.1 μg/kg)、胡椒(160.5 

μg/kg)、西红柿-甜瓜轮作(149.3 μg/kg)、西红柿-菜

叶类轮作(47.4 μg/kg)，作者推测西红柿-菜叶轮作的

土壤中 FQs 残留量最低可能是由于菜叶类特别是菠

菜对该类抗生素有较高的吸附量。同时，Shi等将种

植蔬菜种类作为抗生素吸附模型精确度影响因素之

一，建立了高精度曲面模型(HASM)以预测土壤中抗
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生素的空间分布，模拟结果显示蔬菜种类是提高插补

器(interpolator)性能的有效因素。植被不同部位对抗

生素的吸附能力也不同。磺胺二甲基嘧啶在芦苇体内

分布由高到低为根>叶>茎[56]；而萝卜、油菜、芹菜

和香菜各部位抗生素的分布情况为叶>茎>根[57]。除

直接吸收作用外，植物根系可保持并提高土壤孔隙

度，且利于有机质累积，从而会间接加强抗生素在土

壤中的吸附。李丽等[55]就通过实验证实，有植物的

湿地基质对磺胺类抗生素的吸附量高于无植物湿地。

徐秋桐等人[58]在利用土培试验研究有机肥对青菜中

抗生素吸附残留的影响时，发现施用 1.0% 有机肥处

理的抗生素污染土壤上生长的蔬菜中土霉素、恩诺沙

星、磺胺二甲醚定和泰乐菌素含量比相同水平抗生素

污染但未施有机肥的土壤分别低 67.8%、66.3%、

49.4% 和 48.9%，说明有机肥的添加可抑制植物对土

壤中抗生素的吸附，可能与有机肥添加改变土壤腐殖

质组成有关[59]。 

土壤动物对土壤中抗生素的运移发挥作用。

Reichel 等人[60]发现蚯蚓使土壤中的磺胺嘧啶(SDZ)

沿土壤剖面发生主动运输，使得 SDZ 在蚯蚓洞穴附

近富集；且实验发现，在蚯蚓洞穴附近疏水性有机质

含量增高[61]，这也增强了 SDZ 在土壤中的吸附。

Mougin 等[62]也发现，土壤中蚯蚓的活动改变了环丙

沙星的吸附行为，使土壤中环丙沙星矿化度(84d 后)

增加到原来的 8倍，并且改变了其在土壤剖面中的分

布。除影响土壤中抗生素的吸附行为外，蚯蚓自身对

土壤中的有机污染物也有富集作用[63]：体积相对较小

的抗生素可能通过在土壤固相-土壤孔隙水-生物体有

机质相间自由移动而达到平衡分配；对于在土壤颗粒

上吸附作用强、分子体积大且不能穿透生物膜的抗生

素，在土壤不同组分间的自由迁移受到阻碍，平衡分

配作用随之减弱，故蚯蚓等土壤动物对其吸附可能主

要依赖吞食、肠道吸收等途径，具体机理可在探寻适

宜描述抗生素富集动力学模型的基础上予以进一步研

究[64]。吸附强度及抗生素自身性质不同造成土壤动物

对抗生素的不同富集途径，影响了抗生素在土壤中的

生物有效性，关系着土壤生物对抗生素抗性发展。 

除以上吸附机制及影响因素外，还应考虑到土壤

并非一成不变的环境系统，其化学风化作用和生物作

用等导致土壤组分、性质发生改变，特别是人类在土

地上的耕作活动，极大改变了土壤生态系统。Zhou

等[34]在对比云南省元阳县和滇池附近长期耕作土壤

与未耕作天然土壤的矿物组成差异时发现，尽管两地

原始土壤中矿物成分百分比含量差异较大，但经人类

长期耕作后各类矿物比例趋近，且经耕作后土壤比表

面积(m2/g)下降，使得抗生素的吸附环境改变(表 1)，

故 Zhou等认为在预测抗生素的环境行为时应将土壤

性质的改变考虑在内。 

表 1  云南省两地土壤耕作前后性质对比 
Table 1  Comparison of minerals and properties of soils before and after cultivation in Yunnan Province 

矿物组成分析(%) 比表面积地区 土壤 

石英 白云母 水黑云母 高岭石 蒙脱石 方解石 锐钛矿 赤铁矿 结晶碳 (m2/g) 

天然土壤 43.4 35.2 12.6 5.3 N.D. N.D. 1.0 N.D. 2.5 33.9 元阳县 

稻田土壤 45.1 27.0 10.8 8.3 4.7 N.D. 1.0 N.D. 3.1 18.4 

天然土壤 17.8 19.5 N.D. 27.4 10.9 13.0 1.0 8.3 2.1 65.6 滇池附近 

稻田土壤 49.1 25.5 N.D. 8.8 6.1 N.D. 1.0 6.5 3.0 30.0 

 
5  展望 

 由固、液、气三相物质构成的土壤体系作为抗

生素的吸附介质相较于其他环境介质更为复杂。土壤

矿物是土壤的基本物质单元，占土壤固相物质总质量

的 90% 以上，不同土壤矿物的晶体结构与抗生素结

合的吸附机理不同，且其成分复杂性及不同地区矿物

含量差异性，使得仅土壤矿物对抗生素的吸附行为即

发生交叉或联合作用，而目前就石英单一组分在不同

抗生素吸附中发挥的作用尚未完全弄清；加之土壤固

相中所含 5% 左右的有机物，其本身就对不同状态

(阳离子、阴离子、两性离子)的抗生素存在结合或排 

斥的不确定关系，从而使得土壤固相对抗生素的作用

更加复杂。目前，多限于土壤单一成分对抗生素的吸

附研究，对于土壤矿物-有机质体系联合对抗生素发

生吸附作用研究较少，而此方面研究更具实际意义，

故土壤矿物-有机质联合作用较单一成分对抗生素的

吸附作用增强亦或减弱、对于整体而言是否存在其他

吸附机制等方面的研究有待加强。 

对抗生素在土壤固相中吸附模型的研究，较多采

用 Freundlich 或 Langmuir 的传统模型，但传统模型

无法具体呈现不同影响条件下(如不同 pH)抗生素的

吸附行为，无法模拟土壤中抗生素不同电荷状态(阴
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离子、阳离子、两性离子)与土壤组分的结合作用，

也无法体现抗生素与土壤组分的精确吸附机制，因

此有必要建立新的机理性模型，对抗生素在土壤矿

物等不同组分上的吸附进行深入研究。同时，在利

用模型进行抗生素环境行为预测时，将人类耕作等

导致土壤性质改变的因素考虑在内，建立更为精确

的预测模型。 

抗生素抗性基因研究一直是抗生素环境污染方

面关注的焦点，土壤作为抗生素抗性的原始发展起源

之一，其中残留的抗生素的生物有效性和有效态浓度

是环境风险评估的重要科学依据，吸附作用则在土壤

-土壤生物体系抗生素的分配过程中扮演重要角色；

但目前该方面研究多集中于不同土壤植物、土壤动物

对残留抗生素吸附量及不同吸附程度的对比，而对于

具体种类抗生素在土壤-土壤生物体相间的富集动力

学过程和模型拟合动力学过程的适宜性、土壤生物吸

附行为的明确发生途径和分子机制以及抗生素在土

壤生物中的生物富集因子(BCFs)测定和模型预测评

估等方面的深入研究较少；而以上微观层面的阐释及

预测模型的建立有利于为抗生素的潜在生态风险评

价提供有效的理论方法。 

另外，对于土壤中部分吸附性差、移动性较强的

抗生素，尝试扩大其研究介质，将土壤溶液与地下水

联合，分析并阐明抗生素在土壤、包气带及地下水中

的运移规律和影响因素，从而促进地下水抗生素污染

研究。同时，土壤中抗生素的吸附行为研究也有助于

促进抗生素的污染治理：蒙脱石、美人蕉、小萝卜等

矿物或植物组分对某些种类抗生素具有较强吸附/富

集能力，对于抗生素污染吸附材料的研究及土壤介质

中残留抗生素的去除有一定贡献。 
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Abstract: Antibiotics are constantly used in human, plants and veterinary treatments. A huge percentage of these administered 

antibiotics, unchanged or transformed into their metabolites, are ultimately excreted into the soil via various ways, which leads to soil 

pollution and threatens to human health. Based on the researches in the recent years, this paper summarized the adsorption 

mechanism and influences of soil minerals, organic matter, solution and organisms to antibiotics and prospected the future research 

fields in order to provide theoretical references for the prevention and treatment of antibiotics pollution in the soil. 
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