
摘要

随着我国大中城市和乡镇集约化畜禽养殖业的迅速发展，含有各种兽药抗生素的畜

禽粪便的年产出量在不断增加，导致大量兽药随动物粪便排出体外。含有残留兽药的粪

便作为有机肥施入农田可造成农业土壤污染，对人类健康和土壤生态系统产生潜在危

害。Cu是有毒的环境污染物质，随着冶金工业的发展，大量Cu进入环境，势必造成

Cu和兽药的复合污染。为评价Cu与兽药磺胺嘧啶复合污染对生态环境造成的潜在风险，

研究了常用兽药磺胺嘧啶(SD)与Cu单一及复合污染对土壤和植物的生态毒理效应。

采用急性毒性试验方法，研究了SD、Cu单一及SD．Cu复合污染对4种作物(西红

柿、小白菜、黄瓜和萝b)种子发芽、根伸长及芽伸长的影响。结果表明，在单一SD

作用下，根伸长抑制率和芽伸长抑制率与药物浓度显著相关p<O．05)，发芽抑制率与药

物浓度不相关p>0．05)；药物对根伸长及芽伸长的抑制高于对种子发芽的抑制；SD对4

种作物根伸长的IC50(抑制率为50％时污染物浓度)分别为33．“，1．8，581．5，3．822mg／kg，Cu

对4种作物根伸长的IC50分别为723．5，273．6，493．7，203．9 mg／kg，即4种作物在SD

和Cu的胁迫下，其敏感性顺序为：白菜>萝卜>黄瓜>西红柿。SD．Cu复合污染时，在

低Cu f100 mg／kg)的胁迫下，当SD浓度较低时，联合作用主要体现为协同作用，但随

着SD浓度的增加，协同效应不显著，甚至出现拮抗作用；在高Cu(300 mg／kg)作用下，

二者的联合效应中Cu起主要作用。

采用室内培养的方法，研究了SD、Cu单一及SD．Cu复合污染对黄潮土土壤酶活性

的影响。实验结果表明，SD对磷酸酶和蔗糖酶活性有明显的抑制作用，在试验前期，

单一SD对脲酶、过氧化氢酶和磷酸酶也有明显的抑制作用，但到后期表现为微弱的激

活作用，在整个实验期间，对蔗糖酶活性则表现为抑制效应。SD浓度不变时，随Cu

浓度的增加，对磷酸酶活性的抑制率增大，在试验后期，对各种酶活性也都表现出类似

情况。

对小白菜幼苗生理毒性实验表明，高浓度(1 mg／kg和10 mg／kg)SD在胁迫后期叶片

中叶绿素含量显著低于对照；小白菜幼苗根系中可溶性蛋白质(SP)含量及SOD活性在

SMM处理后的5d显著下降，且有较好的剂量一效应关系，表明根系中SP含量和SOD

活性可以作为SD污染胁迫的生物标记物；叶片POD活性在SD胁迫下呈现出先上升后



下降的趋势，小麦幼苗根系的POD活性大于叶片POD活性。小白菜幼苗受Cu与SD

复合污染时，SD表现出主导作用；高含量的复合处理，其联合毒性表现为协同效应。复合

污染时，对小白菜的叶绿素含量、可溶性蛋白质含量、过氧化物酶超氧化物歧化酶活性的

影响作用受SD的影响较大。小白菜各指标的毒性效应随复合污染含量的增加有所增大：

在高含量水平的复合污染下，其毒性效应更加显著，Cu与SD复合污染明显增强了对小白

菜的毒性效应。
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ABSTRACT

With large and medium cities and towns of the rapid development of intensive livestock farming

systems，it contains all kinds of poultry and animal feces of veterinary medicine antibiotics in output

increases，and the resulting in a large animal waste eliminated from the body with veterinary medicine．

Contain residues of organic manure as a veterinary drug into farmland Can cause agricultural soil pollution，

the health of human beings and soil ecological system to produce potential hazards．Cu is toxic

environmental pollutants，along with the development of metallurgical industry,a large number of Cu into

the environment，Cu and veterinary medicine would cause the composite pollution．To evaluate the

veterinary medicine and Cu single and composite pollution on the ecological environment caused by the

potential risks，the single and composite pollution
of the commonly used veterinary medicine such as

sulfa．drugs pyramiding(SD)and Cu to soil and plant would be worked．

Single and joint toxic effects of veterinary drugs[sulfadiazine](SD)and copper(Cu)on
seed

germination，root elongation and shoot elongation
of tomato，Chinese cabbage，cucumberand radish were

carried out．In the single．factor experiments，there
was a dose-response relationship between the

concentration of SD or Cu and the inhibitory rate of crop root elongation and shoot elongation(10<0．05)，

but no con．elation Was found between the concentration of each pollutant and the inhibitory rate of crop

seed germination(p>O．05)．SD showed a much higher toxic effect on crops than did Cu．The IC50(half

inhibitafion concentration)values of SD on root elongation of tomato，Chinese cabbage，cucumber and

mdish were 33．64，1．8，581．5and 3．822mg／kg，respectively,the corresponding values of Cu were 723．5，

273．6。493．7 and 203．9 mg／kg，respectively．In the joint effect tests，the mixture of SD and Cu had

synergistic effects on the four crops when root elongation was selected as the toxicological endpoint·At
the

10w concentration ofCu(100mg／kg)，they had markedly significant(p<0．01)linear interrelationships based

on the regression analyses．However,the synergic effect on Chinese cabbage and cucumber was not

significant with the increase of added Cu concentration(p>0．05)．Joint toxicity
of SD and Cu Was more

dependent on Cu．
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Using potting to study the impact of single and combined pollution between SD and Cu to soil enzyme

activity on the soil-soybean system．The results showed that cadmium could outstanding inhibited the

activity of phosphates and invertase early in the trial SD also could outstanding inhibited the activity of

unease，catalane，phosphates，but in the late in the performance of weak activation，and SD plays the role of

Inhibition inverts activity continued to the end of the experiment．When SD concentration WaS constant，the

combined treatment on the inhibition rate of phosphates activity with increasing concentration of cadmium

in larger and later in the test cycle，the various enzyme activity also show such circumstances，this may be

due to impact of enzyme activity by cadmium was large and persistent，the effects of SD on the enzyme

activity in the latter part of the experiment weaken because of thek self concentration and microbes

resistant。

Physiological toxicity of Chinese cabbage seedlings showed that chlorophyll content Was significantly

lower than the control under the late stress of high concentration Sad(1 mg·kg-1and 10 mg·kg‘1)．The

significant decrease of soluble protein(SP)content and SOD activity in Chinese cabbage seedling root was

detected after 5 day exposure of SD，and dose-response relationship Was found on 5 day,SO they could be

considered as biomarkers of stress by SD in soil．Under the stress of SD，POD activity in leaves increased

firstly and then decreased，and POD activity in root was higher than in leaves．Chinese cabbage seedlings

and composite pollution by Cu and SD，SD show leading role；the high content of composite processing，

the joint toxicity performance for synergy effect．Composite pollution，Chinese cabbage for the chlorophyll

content，soluble protein content，peroxides superoxide dismutase(sod)，the effect of influenced by SD．

Chinese cabbage the toxic effects of each index with the increase of composite process content increased；

In the high content level of composite process，its toxic effect more remarkable，Cu and SD composite

pollution clearly enhance to the toxic effects of cabbage．

KEY WORDS：soil pollution，ecological toxicity，sulfadiazine(SD)，copper，inhibitory rate。enzyme

activity
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1．1污染生态毒理效应

1．1。1污染生态毒理效应的研究意义

污染生态毒理学是随着生态环境问题的日益突出和恶化而产生的一门新兴学科，其

核心部分是污染生态毒理效应，即有毒有害污染物质对生命有机体危害的程度与范围的

研究以及剂量．效应关系的建立。污染生态毒理学不仅是一门科学，而且是污染防治中

应用性很强的环境保护基本工具。污染生态毒理学可以为环境管理和保护措施的制定以

及污染风险评价提供技术标准与准则，如通过海洋污染生态毒理学研究，获得有关海洋

污染物与海洋生物及海洋生态系统相互关系的数据，可为海洋环境管理和保护措施的制

定提供技术标准和准则，特别是污染生态风险评价的论述，可以为化学品生态风险管理

提供技术框架和参考【l】。污染生态毒性学在健康风险评价及污染生态风险评价中十分重

要。对于污染生态风险评价，污染生态毒理学的主要研究对象是鸟类、水生物、陆地无

脊椎动物和植物等【2】。

1．1．2污染生态毒理效应的基本原理[1]

本论文研究内容所用的依据主要原理为环境毒物的剂量一效应原理、毒理作用的多

层次效应原理以及环境毒物的生态适应性原理。

(1)环境毒物的剂量一效应关系原理

在一定的暴露时间内，试验生物对环境污染物的反应或环境毒物对生物体的作用与

环境毒物或污染物剂量之间的关系，用相应的数学方程加以描述，即为剂量一效应关系。

其代谢产物在生物体作用部位的浓度或剂量，通常不易测定；外剂量指环境毒物暴露或

给予的剂量，剂量一效应关系中的剂量经常以此进行表示，在使用外剂量时还应考虑环

境毒物的生物有效性问题。

(2)毒理作用的多层次效应原理

生态系统尤其是生物组分对环境毒物作用的反应，表现为产生各种不同类型的毒性

效应。毒性效应包括急性毒性效应、亚急性毒性效应和慢性毒性效应；或个体、种群系
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Cu．磺胺嘧啶单一及复合污染的生态毒性效应研究

统水平的不良效应；或分子、细胞合器官水平的不良效应，包括基因突变或基因表达的

改变，在基因、mRNA、蛋白或代谢水平引起的改变表现在细胞水平如细胞增殖或分化

等的改变或细胞代谢能力的改变等。

(3)环境毒物的生态适应性原理

生物抗性与耐性是生物对环境毒物的生态适应性的表现。生物抗性是指生物体抵御

环境毒物导致不良效应的能力。生物体本身具有的抵御能力，为天然抗性；生物体在受

环境毒物的暴露后，经过一段时间的适应，后天获得的抵御能力，为获得性抗性。不同

类型、不同种类的生物体，对同一环境毒物具有不同的抗性。植物通过本身的调节作用

以增强对环境毒物的抵御能力，称植物抗性，可分为抗性强、抗性中等和敏感3类。

生物体还具有其生理生化特性保护机制，避免和减轻环境毒物危害的能力，即耐性，又

称为生理学抗性。

1．1．3污染生态毒理效应的研究方法

(1)污染物毒性试验‘11

急性毒性试验(acute toxicity test)：是研究化学物质大剂量一次染毒或24小时内

多次染毒生物所引起的毒性试验。其目的是确定化学物质的毒性程度以及剂量一反应关

系，确定次化学物质与其他化学物质的相对毒性，确定具体的急性毒性作用以及提供毒

性作用模式方面资料，并为进一步开展其他毒性试验提供理论依据。

①植物急性毒性试验

在实验室条件下，植物急性毒性试验包括植物发育临界期的生物检测以及与田间生

态效应评价相关的产量方面的生物检测。其中种子发芽和根伸长试验是从传统植物科学

研究以及肥料和除草剂评价方法中衍生过来的。种子发芽试验可以直接反应出受试物在

基质(如土壤)中的潜在危害性。种子发芽代表植物发育过程中的一个临界期，因此，

种子对污染物的反应为评价受试物在基质如原位土壤的风险评价提供毒理学信息。

a．种子发芽和根伸长的急性毒性试验

本方法可用于测定受试物对陆生植物种子萌发和根系伸长的抑制作用，以评定受试

物对陆生植物胚胎发育的影响。种子在含一定浓度受试物的基质中发芽，当对照组发芽

率在65％以上，根长达2cm时，试验结束，测定不同处理浓度种子的发芽率和根伸长

抑制率并计算。种子发芽和根伸长试验的植物种子可选一种或几种，但是必须是普遍存

在，具有一定商业和经济效益并且容易发芽、生长较快的植物种类。

’
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b．陆生植物生长急性毒性试验

本方法可用于评定受试物对陆生植物毒性及生态效应，估计受试物对植物生长及生

产力的影响。植物幼苗生长在一定浓度的受试物环境中，时间以14天为宜，用生长指

标和中毒症状与对照的相应参数加以比较。

c．蚯蚓急性毒性试验

蚯蚓急性毒性试验的目标试评价环境中化学物质，如农药和有毒有机污染物对土壤

中动物的急性伤害。常用的蚯蚓品种为赤子爱胜蚓(Eugenia fetid)。整个试验期为14

天，每一处理和对照组应有4各平行样本。

(2)分子及细胞生态毒性方法12l

①一般代谢酶(乙酰胆碱酶)的活性测定乙酰胆碱酯酶(Ache)是生物体内的一种

重要酶，也是一个很典型的毒理学指标。一般认为20％以上的Ache抑制表明暴露作

用的存在，50％以上的Ache抑制表明对生物的生存有影响。

②抗氧化防御系统检测

a．超氧化物歧化酶(SOD)是一组金属酶， SOD被认为发挥关键性的抗氧化作用；

它们的重要性在于其存在于所有已研究的好氧生物体内。并且该酶的活性很高，在催化

02一产生H202的反应中速率近似于扩散极限。

b．过氧化物酶(POD)系包含了许多酶，这些酶将各种过氧化物还原成相应的醇类。

③RAPD技术在DNA损伤检测中的作用。

1．2兽药污染的生态毒理学效应研究进展

1．2．1兽药污染对植物的生态毒理效应

兽药对植物的毒性效应依兽药种类、植物种类和土壤理化特征不同有很大差异f3】。

Boxalll4]等研究发现，土壤中1 mg／kg土霉素、思诺沙星对胡萝卜和莴苣生长有显著的抑

制作用，而相同浓度的磺胺嘧啶、泰乐素等对胡萝b和莴苣生长却没有影响。Jemba【5】

等研究发现当土壤中灭滴灵、氯喹、奎纳克林浓度分别达到500、8000、10600 mg／kg

时，大豆生长未受到显著的影响，这说明大豆对这3种兽药抗生素并不敏感或者说这3

种兽药的毒性较小。另外，该结果也可能与药物在供试土壤中的有效性和土壤的理化性

质有关。该实验中土壤有机质含量较高，兽药可能被有机质强烈吸附而降低了其生物有

效性，减小了对作物的毒性。
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它们的重要性在于其存在于所有已研究的好氧生物体内。并且该酶的活性很高，在催化

02一产生H202的反应中速率近似于扩散极限。

b．过氧化物酶(POD)系包含了许多酶，这些酶将各种过氧化物还原成相应的醇类。

③RAPD技术在DNA损伤检测中的作用。

1．2兽药污染的生态毒理学效应研究进展

1．2．1兽药污染对植物的生态毒理效应

兽药对植物的毒性效应依兽药种类、植物种类和土壤理化特征不同有很大差异f3】。

Boxalll4]等研究发现，土壤中1 mg／kg土霉素、思诺沙星对胡萝卜和莴苣生长有显著的抑

制作用，而相同浓度的磺胺嘧啶、泰乐素等对胡萝b和莴苣生长却没有影响。Jemba【5】

等研究发现当土壤中灭滴灵、氯喹、奎纳克林浓度分别达到500、8000、10600 mg／kg

时，大豆生长未受到显著的影响，这说明大豆对这3种兽药抗生素并不敏感或者说这3

种兽药的毒性较小。另外，该结果也可能与药物在供试土壤中的有效性和土壤的理化性

质有关。该实验中土壤有机质含量较高，兽药可能被有机质强烈吸附而降低了其生物有

效性，减小了对作物的毒性。
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金彩霞等研究表明，磺胺嘧啶钠、磺胺间甲氧嘧啶钠、环丙沙星和恩诺沙星对小麦、

白菜、番茄根伸长和芽伸长的抑制率随着土壤中药物含量的增加而增大，磺胺嘧啶钠含

量>10 mg／kg时，对3种作物芽伸长的胁迫效应均大于对根伸长的胁迫效应，这与重金

属污染不同，土壤被磺胺嘧啶钠污染时，3种作物的敏感性顺序依次为小麦>白菜>番茄，

土壤被环丙沙星污染时，3种作物的敏感性顺序为白菜>番茄>小麦，小麦在这里表现出

完全相反的趋势，这可能与药物作用的靶分子和作物本身的抗性机制[6】。土霉素、伊维

菌素2种常用兽药对小麦和白菜生态毒性效应的研究结果显示，作物根和芽伸长抑制

率与2种兽药浓度呈显著剂量．效应关系，伊维菌素对作物的抑制程度远远大于土霉素

【7】
o

安婧等研究发现，土霉素对小麦种子芽长及根长的抑制效应显著(p<0．01)，而且它

们之间具有良好的剂量．效应关系。根据线性回归方程得出，土霉素对小麦种子芽长和

根长的半抑制浓度为65．5 mg／L和34．7 mg／L。然而，土霉素对小麦种子的发芽率并没有

显著的影响。研究还表明，0．15．2．4 mg／L土霉素暴露21 d后，小麦叶片中的叶绿素含量

降低了35．6％．47．3％，叶片及根部的可溶性蛋白含量也均呈显著下降趋势。暴露7 d后，

0．15．2．4 mg／L土霉素对小麦叶片和根部SOD与POD活性的抑制效应不显著，但随着暴

露时间的延长，土霉素对小麦的SOD与POD酶活性抑制率显著下降；2．4 mg／L土霉素

暴露21 d后，小麦根部的SOD活性下降72．3％，说明土霉素对小麦幼苗体内的抗氧化

系统具有破坏作用【s】。该实验结果显示，低浓度土霉素长期暴露对小麦幼苗的生长发育

具有不良的生态毒性效应【81。

不同兽药对植物的毒害机理不同，但目前这方面的研究还较少。Migliore等[9]研究

表明，磺胺间二甲氧嘧啶能够显著抑制玉米和大麦生长，他们认为，磺胺类药物对植物

的毒性作用机制主要是：植物体内该药物与植物细胞中叶酸相互竞争，致使叶酸的合成

量减少，而叶酸与嘌呤合成有关，嘌呤又是细胞分裂素和脱落酸的前体，影响了植物细

胞的分裂与增殖，抑制植物的生长；四环素类抗生素可通过抑制植物叶绿体合成酶的活

性，对植物生长产生抑制作用，影响植物发芽率和根的生长[101；而恩诺沙星和氟甲喹对

植物生长的影响可能与其抑制植物的DNA拓扑异构酶II有关【91。

1．2．2兽药对微生物群落结构和功能的影响

微生物是土壤生态系统的重要组成部分，微生物生态平衡的失调会影响到土壤的肥

力和土壤的质量。而兽药广泛使用于畜牧业和水产养殖业，以及人用药物，用来治疗细

4
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菌及特定微生物引起的多种传染疾病，并且残留于环境中的兽药大部分仍然具有生物活

性，所以，土壤中残留的兽药可显著影响微生物的生物活性【5砌】。Kong等【11】将从土壤中

提取出来的微生物群落暴露于含有土霉素水溶液后，发现土壤微生物群落功能多样性随

土霉素的处理浓度升高显著降低。王加龙等[12】研究指出，恩诺沙星对土壤微生物数量及

群落功能多样性产生影响，其研究结果表明，恩诺沙星对土壤微生物影响的强弱顺序为：

细菌>放线菌>真菌；土壤中微生物群落的功能多样性指数差异比较明显，较低浓度的恩

诺沙星残留则不影响土壤微生物群落功能的多样性，但是高浓度的恩诺沙星则降低了微

生物群落功能的多样性，药物浓度与土壤微生物的多样性成反比。某些兽药分子中还有

重金属离子，这些重金属离子对微生物也有一定的抑制作用，且兽药与重金属的复合污

染可能对土壤中的微生物造成更大的影响。Kong等【ll】的研究结果表明，土霉素与Cu

复合污染对土壤微生物群落功能的影响显著大于单一污染物。Boleas等【l 3J研究发现，土

壤中1 mg／kg的四环素即能够显著抑制土壤中磷酸酶和脱氢酶的活性。张跃华等【14】研究

也表明：当土壤中阿维菌素的浓度达到125 mg／kg时，土壤微生物的种群数量以及细菌、

真菌、放线菌的生长速度都受到明显的抑制。但也有学者研究发现，即使兽药在较高浓

度下，对土壤微生物活性影响也不大。Thiele．Brutm等[151研究结果表明，在土壤中土霉

素含量高达1 000 1．tg／g时，土壤基础呼吸和脱氢酶活性仍未受到影响。这可能是因为土

壤中大部分微生物暂时处于休眠状态【16】，而微生物吸收兽药是一个需要能量的主动过程

[17】，休眠的微生物必须氧化外界的碳源来提供给自己能量，才能将兽药分子转移至细胞

内，因此，只有添加一定碳源，兽药的毒性才能表现出来‘31。金彩霞【18】等研究表明：磺

胺间甲氧嘧啶对土壤呼吸作用的影响远大于其对土壤酶活性的影响，在试验浓度范围

内，药物对土壤微生物呼吸的最大抑制和激活率分别为72％和254％，而对4种酶活

性的抑制或激活率都在30％以下，这说明土壤微生物呼吸在该药物胁迫下反应更为敏

感；磺胺问甲氧嘧啶对土壤呼吸强度的影响表现为先抑制后激活的规律；对脲酶活性的

影响在第11 d之前主要表现为抑制作用，而对磷酸酶活性则主要为激活作用；药物对

蔗糖酶活性的影响表现为“激活．抑制．激活”的规律；对过氧化氢酶活性的影响表现为

“激活．恢复．激活”的规律。

兽药对土壤微生物的作用与兽药种类、微生物种类和土壤因子等密切相关。Van

Dijck等‘191研究了抗生素对36种典型微生物的作用，结果发现，有7种微生物对抗生素

是敏感的，其生长受到明显的抑制，其余29种则不敏感。啦ele【20】研究了9种抗生素类
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兽药对土壤微生物的毒性作用，结果表明，氯四环素和磺胺地索辛对微生物的ED50较

低，分别为53和58 mmol／kg，而芬苯哒唑和磺胺在实验最高浓度3300和5800 mmol／kg

时，仍未对微生物产生显著的影响。其研究结果还表明，兽药对土壤微生物的影响与受

试土壤的有机质含量显著相关，有机质含量越高，则药物对土壤微生物的影响越小。这

可能是因为高有机质土壤对兽药的吸附能力较强，从而降低了药物在土壤中有效性。

兽药对土壤微生物的毒性效应与也与二者的接触时间有关。金彩霞【l8]等研究还表明：

磺胺间甲氧嘧啶在加入到土壤的初期(前3 d)即对土壤呼吸强度产生明显的抑制作用，

随着时间推移，药物的降解及土壤微生物耐受性增加，使得土壤呼吸逐渐恢复正常。可

能是因为药物对其标靶微生物的抑制，而随时间的增长，药物对土壤呼吸强度又表现出

强烈的激活效应，可能的原因有二：一是由于药物的作用目标是针对一定的“靶微生物”

【211，当这些靶微生物活性受到抑制，土壤中其他微生物种群便获得大量的碳源等营养物

质，从而使其活性增强；另一方面，药物本身可作为一种碳源促进微生物的分解，或其

本身的降解也能释放二氧化碳【l81。土壤中0．019／kg四环素，8周后显著抑制土壤代谢，

16周后抑制作用明显减轻，这说明随作用时间的延长，土壤中的微生物可能对该兽药产

生了一定的抗性‘201。另外，Thiele掣201研究了磺胺嘧啶和土霉素对粘壤淋溶土和砂壤始

成土呼吸强度的影响，结果表明，粘壤淋溶土在施入这2种兽药后，48h内对呼吸强度

没有影响，48h后显著抑制土壤呼吸强度；砂壤始成土在施药24h后显著抑制呼吸强度，

48h后土壤呼吸强度又升高。

1．3重金属．有机物复合污染的联合毒理效应研究进展

重金属和有机污染物具有差别很大的污染特性，它们不同的浓度和组合方式会产生

不同的环境行为和环境效应。因此，有机物和重金属复合污染研究具有更大的复杂性、

未知性和一定的科学和实践意义，同时也是研究的难点【22]。多数有机污染物在土壤中难

降解，同时它们的降解主要依赖微生物的作用，有机污染物与重金属在土壤中的复合污

染会降低土壤中酶的活性，进而影响微生物的生存与发展，从而减缓有机污染物的降解

速率，有机污染物在环境中存在的时间越长，对环境造成的危害就越大，复合污染的毒

性效应就越强‘20-22]。张倩茹等‘231对乙草胺--Cu的复合污染的研究表明，乙草胺一Cu复

合污染比其单一污染更能降低细菌总数以及固氮菌、硅酸盐细菌和矿化磷细菌活菌量和

土壤脱氢酶的活性，更能促进土壤呼吸强度的增加；利用以16S renal为基础的变性梯

6
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度凝胶电泳(DGGE)分析各处理样品间的相似程度，发现复合污染明显影响微生物群落

结构。由相似系数结果表明：并且乙草胺--Cu复合污染土壤与长期施用农药土壤具有

较高相似性(相似系数达74．1％)。除草剂乙草胺与铜的复合污染对蚯蚓的毒性研究结果

表明，低浓度水平的Cu与乙草胺复合时，毒性减弱；高浓度水平的Cu与乙草胺复合

时，毒性大大增强[241。

重金属与有机物的复合污染也严重影响植物的正常生长和发育。金彩霞等【251研究豆

磺隆--Cd复合污染对小麦的联合毒性的结果表明，镉和高浓度的豆磺隆复合起到协同

作用，而且豆磺隆--Cd复合污染对小麦的株高、地上部鲜重和干重、根鲜重和干重的

联合效应都达到了极显著水平。金彩霞‘26】等研究了SMM与Cd复合污染对4种作物种

子根伸长和芽伸长的影响，结果显示，低浓度SMM作用下，不同浓度Cd处理对4种

作物种子根伸长和芽伸长抑制效应有显著的差异，但高浓度下作用下，差异并不明显，

当根和芽伸长的抑制率超过60％时，Cd浓度越高，SMM对白菜和萝卜根和芽伸长的抑

制作用越小，表明高浓度时SMM与Cd之间存在拮抗效应，在低浓度Cd(200mg／kg)的

胁迫下，联合作用主要体现为协同作用，但随着SMM浓度的增加，协同效应不显著；

在高浓度Cd(500mg／kg)作用下，二者的联合效应主要依靠于Cd的作用。

王米道刚等以小麦种子为供试作物，研究了重金属铜与除草剂草甘膦复合污染对其

发芽率以及发芽后的根长、芽长的影响。 研究结果表明，在实验浓度下铜单一污染对

小麦发芽率没有明显的影响，对根伸长和芽长的抑制显著；而草甘膦单一污染对小麦发

芽、根伸长和芽长均有明显的抑制效应。当铜与草甘瞵复合污染时，铜的存在在一定程

度上减弱了草甘膦对小麦发芽及芽长的抑制作用；而在根伸长实验中，在低草甘膦浓度

条件下，铜的存在在一定程度上增加了草甘膦对根伸长的抑制作用；在较高草甘膦浓度

条件下，铜的存在则降低了草甘膦对根伸长的抑制作用。铜的存在减轻草甘膦对小麦毒

性的可能原因是：草甘膦与铜络合形成了毒性较小的稳定络合物，使草甘膦毒性降低或

失去活性。

1．4实验研究目的与意义和内容

1．4．1研究目的与意义

(1)为Cu．SD单一及复合污染的环境生态风险评价提供理论依据

目前，磺胺类药物对土壤生态环境的影响研究还比较少。本实验研究了Cu-SD单一
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度凝胶电泳(DGGE)分析各处理样品间的相似程度，发现复合污染明显影响微生物群落

结构。由相似系数结果表明：并且乙草胺--Cu复合污染土壤与长期施用农药土壤具有

较高相似性(相似系数达74．1％)。除草剂乙草胺与铜的复合污染对蚯蚓的毒性研究结果

表明，低浓度水平的Cu与乙草胺复合时，毒性减弱；高浓度水平的Cu与乙草胺复合

时，毒性大大增强[241。

重金属与有机物的复合污染也严重影响植物的正常生长和发育。金彩霞等【251研究豆

磺隆--Cd复合污染对小麦的联合毒性的结果表明，镉和高浓度的豆磺隆复合起到协同

作用，而且豆磺隆--Cd复合污染对小麦的株高、地上部鲜重和干重、根鲜重和干重的

联合效应都达到了极显著水平。金彩霞‘26】等研究了SMM与Cd复合污染对4种作物种

子根伸长和芽伸长的影响，结果显示，低浓度SMM作用下，不同浓度Cd处理对4种

作物种子根伸长和芽伸长抑制效应有显著的差异，但高浓度下作用下，差异并不明显，

当根和芽伸长的抑制率超过60％时，Cd浓度越高，SMM对白菜和萝卜根和芽伸长的抑

制作用越小，表明高浓度时SMM与Cd之间存在拮抗效应，在低浓度Cd(200mg／kg)的

胁迫下，联合作用主要体现为协同作用，但随着SMM浓度的增加，协同效应不显著；

在高浓度Cd(500mg／kg)作用下，二者的联合效应主要依靠于Cd的作用。

王米道刚等以小麦种子为供试作物，研究了重金属铜与除草剂草甘膦复合污染对其
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条件下，铜的存在在一定程度上增加了草甘膦对根伸长的抑制作用；在较高草甘膦浓度
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1．4实验研究目的与意义和内容

1．4．1研究目的与意义

(1)为Cu．SD单一及复合污染的环境生态风险评价提供理论依据

目前，磺胺类药物对土壤生态环境的影响研究还比较少。本实验研究了Cu-SD单一
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及复合污染对土壤微生物和植物的生态毒性效应，探讨了不同浓度Cu-SD单一及复合污

染胁迫下酶活性的变化规律，并结合4种植物种子发芽与根伸长的试验及幼苗生长生理

试验，建立了相应的剂量．效应关系，从而为Cu．SD单一及复合污染土壤的环境生态风

险评价提供了较为全面的数据资料，同时也为Cu．SD单一及复合污染土壤的生态风险评

价方法提供了研究方向。

(2)可为诊断Cu．SD单一及复合污染提供快捷有效的生物标记物

本研究通过对土壤微生物和植物幼苗生长相关的几个常见生物标记物的比较研究，

筛选出较稳定的、相对较敏感的分子生化水平的生物标记物，为诊断Cu．SD单一及复合

污染提供简单、快捷、有效的技术。

1．4．2研究内容

(1)Cu．SD单一及复合污染对高等植物的急性毒性试验

以西红柿、小白菜、萝卜和黄瓜4种蔬菜作物为供试植物，研究了Cu．SD单一及复

合污染对4种植物种子发芽、根伸长和芽伸长的毒性效应，建立污染物浓度与根(芽)

伸长抑制率的剂量．效应关系，揭示了不同植物对Cu．SD单一及复合污染胁迫的敏感性

大小及在Cu-SD复合污染胁迫时哪种污染物起主要的胁迫作用。

(2)Cu．SD单一及复合污染对土壤酶活性的生态毒性试验

研究了Cu—SD单一及复合对黄潮土脲酶、蔗糖酶、过氧化氢酶及磷酸酶活性的影响，

揭示了土壤酶活性随Cu．SD浓度和时间动态变化的规律。

(3)Ca．S1)单一及复合污染对小白菜幼苗生理毒性试验

结合溶液培养和自然土壤试验法进行不同Cu．SD单一及复合浓度对小白菜生长敏

感期(苗期)抗氧化酶系及其它相关分子生化指标变化研究，获得Cu—SD单一及复合污

染对植物的分子生态毒理效应，探讨植物分子生化水平上的生物标记物(叶绿素含量、

可溶性蛋白含量、抗氧化酶系SOD和POD活性)对Cu．SD单一及复合污染的敏感性。

1．4．3设计路线

(1)Cu．SD单一及复合污染对高等植物的急性毒性试验技术路线

西红柿、小白 Cu．SD单一及
根伸长、芽伸长及发

菜、萝卜和黄 复合污染急性 ———斗 芽率随污染物浓度 ———斗 数据分析与
瓜 毒性试验 结论的动态变化



第一章绪论

(2)Cu．SD单一及复合污染对土壤微生物的生态毒性试验技术路线

黄潮土

Cu．SD单一及

复合污染对土

壤的毒性试验

脲酶、蔗糖酶、过氧化氢

酶和磷酸酶活性随浓度和

时间变化

数据分析与

结论

(3)Cu．SD单一及复合污染对小白菜幼苗生理毒性试验技术路线

⋯菜叫舒喾陛r
叶绿素、可溶性蛋白、

一数嚣与SOD、POD活性随浓度和

时间变化
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第二章Cu—SD单一及复合污染对蔬菜作物种子发芽的影响

2．1前言

随着集约化、规模化养殖业的快速发展，大量兽药被用来防治各种畜禽疾病。研究表

明，大约有60％～90％兽药随动物粪便排出体外，含有大量兽药的养殖场粪尿作为有机

肥施入农田后可造成农田土壤污染【28。311。兽药在土壤中累积和富集，进而影响其中的植

物、动物和微生物的正常生命活动，甚至将影响人类的身体健康。高等植物的生长状况

可以反映土壤的污染程度[32-35]。目前常用的高等植物生态毒理试验方法主要有根伸长

试验、种子发芽试验和植物幼苗早期生长试验【36郴】。有关植物对兽药的毒性响应已受到

研究者的关注【39401。

磺胺类药物(SAs)是一类以对氨基苯磺酰胺为基本化学结构的合成抗菌药物，是我

国生产和使用量最大的兽药之一。新鲜猪粪中磺胺药物可高达20—40mg／kg，每亩农田

每年将有高达几百克的磺胺药物施入【411。Cu是植物生长发育所必需的营养元素，但若

超量存在亦会造成污染，其可以通过工业排放、化肥施用、污水灌溉、污泥农用等多种

途径进入农田生态系统，影响作物的生长、发育并通过食物链富集到人体和动物体，给

动物和人类健康带来危害‘421。因此，农田生态系统中磺胺类药物．铜的复合污染较普遍。

而目前针对此类复合污染开展的生态毒理研究较少，有必要加强相关方面的研究。

本研究以黄潮土作为供试土壤，研究了铜．磺胺嘧啶(SD)单一及复合污染对西红柿

和小白菜种子根伸长、芽伸长和发芽率的影响。通过作物种子生长受抑制程度，评价

SD．Cu单一及复合污染的生态毒性及可能对农业生产带来的环境风险。

2．2材料与方法

2．2．1材料

药品磺胺嘧啶(SD)原药，纯度93％，购白北京博亚华牧业科技有限公司；

CUS04"5H20分析纯，广州化学试剂厂生产。

供试种子和土壤小白菜(Raphine’S sativa，品种为上海青)，发芽率为98％；西红

柿(Ciphel"and rabetacea，合作908)，发芽率为95％；萝b(Raphanus sativus L，品种为地
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黄樱)，发芽率为75％，黄瓜(Cumber,预新12)，发芽率为90％，均购自新乡市种子公

司。供试土壤自河南师范大学校内生物实验田0～20em表土。

2．2．2实验方法

预备试验称取509风干土壤于90mm直径的玻璃培养皿中，加入不同剂量的SD

和Cu2+，并用去离子水调节土壤含水量至田间最大持水量的60％，将其置于恒温培养箱

中25。C下平衡48h后，用镊子将植物种子均匀播种于土壤中(种子放置时，保持种子胚

根末端和生长方向呈直线)，盖好玻璃培养皿，置于恒温培养箱25℃暗处培养。当对照

种子发芽率>90％，根长度为20mm时，实验结束．确定种子根和芽伸长抑制浓度6D)，

使其抑制率在10％～60％之间，开始正式试验。抑制率(ID)可通过式(1)计算：

抑制率(ID)=(1-B／A)*100％ (1)

式中： A为对照根或芽的伸长， mm；B为处理浓度下根或芽的伸长， mm。

2．2．3正式试验

单一污染实验根据预备实验结果，在种子发芽和根伸长IC达到抑制率10％～60％

范围内，设置6个不同处理浓度，磺胺嘧啶的处理浓度为：西红柿为2．0、5．0、10、15、

20、25 mg／kg；小白菜为O．5、0．8、1．0、1．5、2．0、2．5 mg／kg；黄瓜为30、50、100、150、

200、250 mg／kg；萝卜为0．1、0．5、1．0、1．5、2．O、2．5 mg／kg；铜的处理浓度为：西红

柿和萝卜为10、100、200、300、400、500 mg／kg；小白菜和黄瓜为10、50、100、150、

200、250 m眺g。每个处理20粒种子，实验设3个重复。在与预备试验相同的温度和

水分条件下，进行作物种子发芽与生长培养试验。实验结束时，测定各处理土壤的植株

根、地上部长度(根长的测定以胚轴与根之间的过点开始)，计算根长度、芽长度的平

均值及标准偏差，并以剂量一抑制率绘制曲线，进行回归分析，计算ID50。

复合污染实验为了与单一污染实验相对应，小白菜、西红柿、黄瓜和萝卜的SD浓

度同样设定为0．5、0．8、1．0、1．5、2．0、2。5，2．0、5．0、10．0、15．0、20．0、25．0，30、

50、100、150、200、250，O．1、0．5、1．0、1．5、2．0、2．5 mg／kg Cu2+的浓度

设置为0、100．0、300．0 mg／kg，每个处理20粒种子，3次重复。在与预备试验相同的

温度和水分条件下，进行作物种子发芽与生长培养试验。
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2．3数据分析

采用SPSSl7．0和Origin7．5数据处理软件(美国Microcal Software公司)对数据进行

方差分析及回归分析，计算出ID50。对剂量．效应曲线进行拟合并作图。实验数据结果

采用平均值X±so(标准差)表示，差异显著性水平为p<0．05。

2．4结果与讨论

2．4．1 SD对4种蔬菜根伸长和芽伸长的影响

SD污染对4种蔬菜根伸长与芽伸长的影响和作物根伸长、芽伸长与土壤中SD浓

度的关系见图2．1和表2．1。西红柿种子在SD的污染胁迫下，出现明显的中毒症状，与

铜的胁迫相比，西红柿种子的幼根明显变细。由表2．1方差分析可知，土壤中SD浓度

与西红柿根伸长和芽伸长抑制率具有显著相关性(p<O．01)。但是土壤中SD浓度与西红

柿发芽抑制率之间不具有相关性(p>0．05)。土壤SD浓度与西红柿根伸长和芽伸长抑制

率回归方程见表2．1。由回归方程可以求出SD对西红柿的IC50值(根为33．64mg／kg，

芽为64．98 mg／kg)，由此可知，根比芽更敏感。由相关分析可知，西红柿的根伸长、芽

伸长抑制率与SD浓度具有很好的相关性<R2根=O．9680，R2芽=0．9110)，但是发芽抑制率

与SD浓度的相关性较差(R2发芽=O．5832)，根伸长是在测量的所有指标(包括根伸长、

芽伸长和发芽)中对土壤中SD浓度的变化最敏感的。

由方差分析可知，土壤中SD浓度与小白菜根伸长和芽伸长抑制率具有显著相关性

(p<O．05)。但是土壤中SD浓度与小白菜发芽抑制率之间不具有相关性(p>0．05)。由

回归方程可以求出SD对小白菜的IC50值(根为1．767 mg／kg，芽为8．786 mg／kg)，由此

可知，根比芽更敏感。由图2．1(b)及相关分析可知，小白菜的根伸长、发芽抑制率与SD

浓度具有很好的线性相关性(R2根=0．941，R2发芽=0．915)，但是芽伸长抑制率与SD浓度

的相关性较差(R2芽=0．792)，小白菜根伸长是在测量的所有指标(包括根伸长、芽伸长

和发芽)中对土壤中SD浓度变化最敏感的。

如图2．1(c)所示，在磺胺嘧啶单一污染时，随着磺胺嘧啶浓度由30 mg／kg增加

到250mg／kg，其对黄瓜根伸长的抑制率也由10．9％增加到27．9％。对芽伸长抑制率而言，

当其浓度为30 mg／kg时，芽长抑制率是1．1％，当磺胺嘧啶浓度增加到250 mg／kg时，

其对黄瓜芽长抑制率增加到16．7％，表明随着磺胺嘧啶浓度的增加，芽受到的抑制作用

明显增大。图2．1(d)和表2．1表明，萝b根伸长及芽伸长抑制率与SD浓度之间的关
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率回归方程见表2．1。由回归方程可以求出SD对西红柿的IC50值(根为33．64mg／kg，

芽为64．98 mg／kg)，由此可知，根比芽更敏感。由相关分析可知，西红柿的根伸长、芽

伸长抑制率与SD浓度具有很好的相关性<R2根=O．9680，R2芽=0．9110)，但是发芽抑制率

与SD浓度的相关性较差(R2发芽=O．5832)，根伸长是在测量的所有指标(包括根伸长、

芽伸长和发芽)中对土壤中SD浓度的变化最敏感的。

由方差分析可知，土壤中SD浓度与小白菜根伸长和芽伸长抑制率具有显著相关性

(p<O．05)。但是土壤中SD浓度与小白菜发芽抑制率之间不具有相关性(p>0．05)。由

回归方程可以求出SD对小白菜的IC50值(根为1．767 mg／kg，芽为8．786 mg／kg)，由此

可知，根比芽更敏感。由图2．1(b)及相关分析可知，小白菜的根伸长、发芽抑制率与SD

浓度具有很好的线性相关性(R2根=0．941，R2发芽=0．915)，但是芽伸长抑制率与SD浓度

的相关性较差(R2芽=0．792)，小白菜根伸长是在测量的所有指标(包括根伸长、芽伸长

和发芽)中对土壤中SD浓度变化最敏感的。

如图2．1(c)所示，在磺胺嘧啶单一污染时，随着磺胺嘧啶浓度由30 mg／kg增加

到250mg／kg，其对黄瓜根伸长的抑制率也由10．9％增加到27．9％。对芽伸长抑制率而言，

当其浓度为30 mg／kg时，芽长抑制率是1．1％，当磺胺嘧啶浓度增加到250 mg／kg时，

其对黄瓜芽长抑制率增加到16．7％，表明随着磺胺嘧啶浓度的增加，芽受到的抑制作用

明显增大。图2．1(d)和表2．1表明，萝b根伸长及芽伸长抑制率与SD浓度之间的关

1 3
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系。土壤中SD的浓度与萝卜的根伸长、芽伸长之间具有显著的相关性Q<O．01)。从图

2．1(d)可见，土壤中SD的浓度与萝卜的根伸长抑制率之间呈线性相关(表2)。从表2．1

回归方程和ID50可以看出，SD对根伸长的抑制大于对芽伸长的抑制。
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图2．1 SD对种蔬菜作物种子发芽的影响

表2—1作物根伸长、芽伸长与土壤中sD浓度的关系

Re P IC50b作物种类 回归方程
一一。——

SIsD----0．6153X+10．015 0．91 1 <0．0l “．98

小白菜 RIsD=27．608X+1．2172 0．941 <0．01 1．767

SIsD=5．7155X一0．2142 0．792 >0．05 8．789

黄瓜 RIsD---0．0669X+11．101 0．921 <0．Ol 581．5

SIsD----0．0516X+5．1871 0．881 <O．01 868．5

茸h RIsD=10．043X+1 1．662 0．953 <0．01 3．822
’。

SIsD一2．6965X+2．0502 0．850 <o．01 1 7．78

从图2-1可见，土壤中SD的浓度与西红柿、小白菜、黄瓜和萝卜的根伸长和芽伸

长抑制率之间呈线性相关(表2．1)。从表2．1回归方程和ID50可以看出，无论是哪种蔬菜，

14



第二章Cu．SD单一及复合污染对蔬菜作物种子发芽的影响

对根伸长的抑制都大于对芽伸长的抑制。从ID50可以得出，小白菜根对SD最敏感，而

黄瓜根对SD最不敏感。当土壤中的SD浓度为1．77 mg&g时，小白菜根的抑制率即达

到50％，而土壤中的SD浓度为581．5 mg／kg，黄瓜根的抑制率才达到50％。由相关分析

可知，西红柿、小白菜、黄瓜和萝卜根伸长抑制率与SD浓度的线性相关性(R2=0．967，

R2=O．941，p．2=O．921，p．2=0．953)要好于芽伸长抑制率与SD浓度的线性相关性(R2

=0．911，R2=O．792， R2--0．881，R2--0．850)。另外，方差分析表明，土壤中SD的浓度与

西红柿、黄瓜、萝卜根伸长、芽伸长和小白菜的根伸长之间具有显著相关性(p<0．01)，

而与小白菜的芽伸长之间不具有相关性Q>O．05)。本研究表明，根伸长在实验研究的所

有指标(根伸长、芽伸长、幼苗的干重和发芽率)中对外源污染物浓度的变化最为敏感，

这与宋玉芳等吲、金彩霞等‘431的研究结论是相一致的。

磺胺类药物对西红柿和小白菜根和芽伸长产生较强的毒害效应。其毒性主要是植物

体内该污染物与叶酸相互竞争的结果，叶酸与嘌呤合成有关，而嘌呤是细胞分裂素和脱

落酸的前体，因此植物吸收兽药而降低了对叶酸的吸收，从而影响了其正常的生理功能

【州。在SD的胁迫下，作物可能因吸收药物，体内缺乏细胞生长所需的叶酸，故根伸长

和芽伸长受到较强的抑制，但其具体作用机制有待于进一步研究。

2．4．2 Cu对4种蔬菜根伸长和芽伸长的影响

由图2-2(a)可知，Cu对西红柿根伸长和芽伸长具有极显著的影响(p<O．01)，但是

在实验浓度范围内，土壤中Cu浓度与西红柿发芽抑制率之间不具有相关性(p>0．05)。

当土壤中Cu浓度为lOmg／kg时，西红柿的根伸长抑制率分别为一3．3％，即此时Cu促进

了作物的生长。而在高浓度的Cu胁迫下，作物受害明显，根伸长收到显著的抑制，土

壤中Cu的浓度为600mg／kg时，西红柿根伸长抑制率为56．1％。由表2—2相关分析可知，

西红柿的根伸长、芽伸长抑制率与Cu浓度具有很好的相关性(R2根=0．9588，R2芽=0．952)，

但是发芽抑制率与铜浓度的相关性较差(R2发芽=O．4857)，根伸长是在测量的所有指标(包

括根伸长、芽伸长和发芽)中对土壤中Cu浓度的变化最敏感的。低Cu处理(-5．0 medkg)

对西红柿根系伸长均有促进作用，当Cu处理浓度增加到100 mg／kg时，则抑制根系伸

长，降低净伸长量。随Cu处理浓度进一步增加，根系净伸长量的总趋势均先上升后下

降。方差分析表明，其种子发芽率、幼芽的干重与土壤中Cu浓度之间不具有显著相关

性(p>0．05)。
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表2-2作物根伸长、芽伸长与土壤中Cu浓度的关系

1119X 1 2147 0 972西红柿 Iu=0． ．．
． 。。i而r———1而了———一

S120．0946X一0．1 857 0．979 <O．01 530．5

小白菜 R120．1935X·2．9375 0．961 <0．01 273．6
S120．0727X+0．8361 0．946 <O．01 676．2

黄瓜 R120．0799X+2．2521 0．921 <0．01 597．6
SI--O．0240X+0．5979 0．888 <o．01 2108

萝h R120．2528X一1．5586 0．991 <0．01 203．9
。’

SI=O．0721X-0．0359 0．959 <o．01 693．9

由图2-2(b)、图2-2(d)及表2-2知，土壤中Cu浓度与小白菜和萝卜的根伸长抑制率、

芽伸长抑制率之间具有显著的线性相关p<0．01)。当土壤中Cu的浓度为10m眺g时，

小白菜和萝b的根伸长抑制率分别为．1．24％和．1．63％，即此时药物促进了作物的生长。

而在高浓度Cu胁迫下，作物受害症状明显，根伸长受到显著抑制，土壤中Cu浓度为

250mg／kg时，小白菜和萝卜根伸长抑制率分别为48．26％和61．51％。由相关分析可知，

小白菜的根伸长、芽伸长抑制率与Cu浓度具有很好的相关性(R2m=0．9592，R2芽：0．9832)，
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第二章Cu．SD单一及复合污染对蔬菜作物种子发芽的影响

但是发芽抑制率与Cu浓度的相关性较差(R2发芽=O．781)，根伸长对土壤中Cu浓度的变

化最敏感的。低Cu2+处理(=3．0)对小白菜根系伸长均有促进作用，当Cu2+处理浓度增加

到5．0 mg／kg时，则抑制根系伸长，降低净伸长量。

图2-2(c)显示了Cu对黄瓜芽长的影响。从表2．2可以看出，Cu和磺胺嘧啶单一污

染均对黄瓜的芽伸长表现出显著的抑制作用(p<O．01)。如当Cu浓度为100mg／kg时，其

对黄瓜芽长的抑制率是3．8％，当Cu浓度增加到500 g／kg时，其对黄瓜芽长的抑制率增

加到19．2％，表明Cu对黄瓜芽长的抑制作用显著，但与Cu对根伸长的抑制作用相比，

芽伸长受到的抑制作用相对较小。(没有根伸长的数据)

由图2．2及表2．2可知，土壤中Cu浓度与4种蔬菜的根伸长、芽伸长抑制率之间

具有显著线性相关关系p<O．01)。当土壤中Cu的浓度为10 mg／kg时，西红柿和小白菜

的根伸长抑制率分别为．3．56％和．1．24％，即此时Cu促进了作物的生长，黄瓜和萝b根

伸长抑制率也表现为相同的趋势。而在高浓度Cu胁迫下，作物受害症状明显，根伸长

受到显著抑制，土壤中Cu浓度为250 mg／kg时，小白菜根伸长抑制率为48．3％，土壤

中Cu浓度为500mg／kg时，西红柿根伸长抑制率为53．O％。由ID50可知，与SD对四种

蔬菜的影响类似，Cu对4种蔬菜根伸长的抑制大于对4种蔬菜芽伸长的抑制，且萝b

根对土壤中Cu浓度最敏感，而黄瓜对土壤中Cu的耐性最强。与SD对作物种子发芽影

响相同，在试验浓度范围内，土壤中Cu的浓度对西红柿和小白菜种子发芽抑制率无显

著影响仞>0．05)。

Cu是植物生长发育所必需的营养元素，它参与植物光合作用，并且是超氧化物歧

化酶、多酚氧化酶、细胞色素氧化酶和抗坏血酸氧化酶等组成成分【45。461，当Cu过量时，

又会对植物产生毒害从而使植物根伸长受阻、根茎生物量减少等【4 71，其原因可能是，过

量的Cu使细胞膜的通透性下降，导致Cu渗入细胞膜而产生毒害作用，进而影响细胞

器的结构和功能【48]。此外，有研究表明，Cu能够破坏植物根尖细胞有丝分裂过程中纺

锤体的形成，从而使根尖细胞无法正常分裂，最终阻碍根的伸长【4引。

在土壤受到SD、Cu单一污染时，土壤中污染物的含量与西红柿和小白菜的根伸长

抑制率显著相关p<O．01)，而与其芽伸长抑制率相关性没有达到显著水平@>O．05)，同时

对种子发芽率无显著影响p>0．05)。这可能与种子发芽和根伸长的生长过程有关。通常

种子发芽过程除了受外界环境影响外，还可从胚内得到养分供应，土壤污染对种子发芽

的毒害作用在一定浓度范围内仅表现为部分抑制，只有土壤受到严重污染时，种子发芽
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才能完全被抑制。根是幼苗吸收营养元素的器官，也是直接与污染物质接触的部位，根

尖的细胞分裂和分生组织的细胞伸长是根生长的两个不同的过程，这两种过程均可被污

染物所影响【501，其生长和发育全过程受土壤条件的影响较大。因此，根对土壤污染的反

应更敏感。

2．4．3 SD．Cu复合污染对4种蔬菜的影响

由图2．3和表2—4可知，SD．Cu复合污染时，土壤中SD含量与西红柿根伸长和芽

伸长抑制率之间具有显著相关性(p<0．01)，但当Cu浓度为300 mg／kg时，土壤中SD

含量与西红柿根伸长抑制率之间不具有相关性(p>O．05)，而与西红柿芽伸长抑制率之

间却显著相关(p<0．01)。土壤中SD含量与西红柿根伸长和芽伸长抑制率之间线性相

关，随着Cu投加量的增加，SD含量与西红柿根伸长抑制率之间相关性逐渐减小，而

与小白菜芽伸长抑制率之间的相关性逐渐增大。在SD．Cu复合污染作用下，Cu与SD

对西红柿根伸长和芽伸长抑制率有明显的拮抗作用。Cu的加入降低了SD对西红柿根

伸长和芽伸长的抑制作用，随着Cu2+加入量的增加，拮抗作用增强。当土壤中SD浓度

为20 mg／kg时，在SD单一作用下，西红柿根伸长和芽伸长抑制率分别为33．6％和21．4％：

当加入100 mg／kg的Cu时，西红柿根伸长和芽伸长抑制率分别减少到18．8％和14．3％，；

当加入300 mg／kg的Cu时，西红柿根伸长和芽伸长抑制率又分别减少到13．3％和13．9％。

与SD单一污染相比，不论是根伸长抑制率还是芽伸长抑制率都明显降低，这说明在

Cu与SD复合污染条件下，Cu的加入是毒性降低的主要原因。由回归方程可知，在Cu

浓度分别为0，100，300 mg／kg西红柿的根伸长抑制率达到50％时，土壤中SD浓度随

Cu浓度的增加而增加，其IDso分别为33．6、75．5和160．3mg／kg。
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表2-3 SD-Cu复合污染对西红柿根伸长的影响

Cu(mg／kg) SD(mg／kg)

0 2 5 10 15 20 25

——0——————’—————’—3—．—4—2—+——0—．2——6—a——————2—．—9—6—+—’0—．5——7—b——————2—．。7—8—+—0——．5——8—b—c—’————2—．‘5—3—+——0—．3’—4—c———。——2—．—3—2—士—0——．4—4——c——————2—．—3—8—士——0—．4——5—c————2．32--L0．48c——
it a a a a a a

100 2．88士0．42a

b

2．8l士0．58a

b

2．80士0．59a

a

2．76士0．52a

a

2．72士O．51a

a

2．70士0．42a

a

2．35+0．48a

a

2．25士0．33a

a

2．25+0．36b

a

2．17士0．36a

a

2．31士o．36b

a

2．21士0．29a

a

2．24+0．33b

a

2．17士0．33a

a

表2_4在相同Cu浓度作用下4种蔬菜根／芽伸长抑制率与土壤中SD的关系

作物种类 铜浓度 回归方程 R2 P ID50

西红柿0 y(根)=1．1286x+12．029 0．967 <O．01 33．6

y(芽)=O．6153x+10．015 0．911 <0．0l

100 “根)=0．5913x+5．3462 0．893 <0．01

y(芽)=O．5389x+2．4166 0．935 <O．0l

300 “根)=0．2608x+8。1 91 6 0．625 >O．05

y(芽)=0．5573x+3．256 0．928 <0．0 l

小白菜 0 “根)=27．608x+1．2172 0．940 <0．01

y(芽)=5．7155x．0．2142 0．715 >0．05

l 00 y(根)=2．4575x+1 3．855 0．1 82 >0．05

“芽)=3．1 798x+8．6582 0．764 >0．05

300 y(根)=8．086 1 x+1 1．785 0．546 >O．05

“芽)=6．697x+1．358 0．978 <0．01

萝卜0 “根)=10．043x+1 1．662 0．952 <0．01

“芽卜2．6965x+2．0502 0．849 <o．0 1

100 y(根)=9．3356x+19．045 0．958 <0．叭

“芽)=0．6555x+23．179 0．163 >0．05

300 y(根)=6．9704x+30．44 0．980 <0．0 l

“芽)=5．3927x+4．1543 0．896 <0．01

黄瓜 0 “根)=0．0669X+1 1．101 0．921 <O．0l

y(芽)=0．0516X十5．1871 O．881 <O．05

100 “根)=0．0545X+15．897 0．759 <0．05

“芽)=0．0889X+10．167 0．898 <0．05

300 y(根)=O．0257X+22．197 0．764 <O．05

y(芽)=0．0816X+7．7716 0．952 <0．01

64．9

75．5

88．3

160．3

83．8

1．76

8．78

14．7

13．O

4．72

7．26

3．81

17．7

3．31

40．9

2．8l

8．51

581．4

868．4

625．7

448．1

1081．8

518，1

由图2．4和表2．4可知，SD和Cu复合污染与小白菜根伸长和芽伸长抑制率之间线

性相关(p<O．05)，但是当Cu浓度为300 mg／kg时，小白菜芽伸长抑制率和土壤中SD

浓度具有显著性相关性(p<O．01)。由RE知，当Cu浓度为0时，SD与小白菜的根伸

长相关性较好，但SD与小白菜芽伸长抑制率相关性较差，随Cu浓度的增加，SD与小

白菜根伸长抑制率之间的相关性越来越差，而与小白菜芽伸长抑制率之间的相关性越来
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越好，并且SD与小白菜芽伸长抑制率之间的相关性要好于与根伸长抑制率之间的相关

性。二者复合污染对小白菜芽伸长抑制率的影响比较复杂，当?的浓度为100 ms／kg时，

这两种污染物之间为协同作用；当?浓度为300 mg／kg时则为拮抗作用。这说明，随着

土壤中Cu浓度的增加，Cu与SD对根伸长的拮抗作用强度也明显增加，但对小白菜芽

伸长的协同作用却降低。由图2—4知，当加入Cu浓度达300 mg／kg时，Cu与SD对小

白菜芽伸长表现为协同作用。由图2．4可知，与单一污染相比，加入Cu后，在相同的

SD浓度下，小白菜根伸长抑制率明显降低，且随土壤中Cu量的增加，其根伸长抑制率

先降低后增加；但是小白菜芽伸长抑制率却明显升高，随土壤中Cu的增加，其芽伸长

抑制率也是先降低后增加，这说明Cu的加入降低了SD对根的毒性却增加了对小白菜

芽的毒性。同时该结果进一步说明，Cu是在相同SD浓度下造成小白菜根伸长和芽伸长

变化的主要原因。另外，在Cu浓度分别为0，100，300 medkg时，土壤中SD浓度(ID50)

分别为1．8、14．7和4．7mg／kg。可以看出，随着土壤中Cu浓度的增加，SD对小白菜的

ID50呈现先增加后降低的趋势。
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图2-4 SD．Cu复合污染对小白菜根伸长和芽伸长的毒性效应

表2．5 SD．Cu复合污染对小白菜根伸长的影响

20

由表2-4和图2-5可知，SD．Cu复合污染与萝卜根伸长和芽伸长抑制率之间线性相
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关(p<0．05)。在低浓度SD的胁迫下，随着Cu投入量的增加，其对萝b根伸长和芽伸长

抑制率也相应的增加，且差异较大。而在高浓度SD的胁迫下，表现出随Cu投加量的

增加对萝b根伸长和芽伸长抑制率的差异逐渐减小。由表3回归方程可知．在加入Cu的

浓度分别为0、100、300mg／kg，萝b根伸长抑制率为50％时，其IDso分别为3．82、3．32、

2．81mg／kg，这说明在Cu．SD复合污染条件下，Cu的加入在一定程度上增加了SD对萝

卜的生物毒性。
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图2．5 SD．Cu复合污染对萝I、根伸长和芽伸长的毒性效应

表2-6 SD．Cu复合污染对萝l、根伸长的影响

图2-6 SD．Cu复合污染对黄瓜根伸长和芽伸长的毒性效应。在研究Cu和SD复合污

染对黄瓜根伸长的影响过程中，由表2．4方差分析和回归分析知，土壤中Cu浓度为100、

300 mg／kg时，土壤中SD浓度与黄瓜根伸长抑制率之间具有相关性(萨0．05)。我们还发

现，在低磺胺嘧啶浓度(<150 mg／kg)条件下，Cu的存在增加了SD的生物毒性；而在较

高磺胺嘧啶浓度(>150 mg,／kg)条件下，Cu的存在则降低了SD的生物毒性但是影响不大。

如磺胺嘧啶单一污染浓度为30 mg／kg时，对黄瓜根伸长的抑制率为10．9％，在此浓度

下，当其与300 mg／kg的Cu复合污染时，对黄瓜根伸长的抑制率增加到25．9％；当SD
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浓度为250 mg／l【g时，对黄瓜根伸长的抑制率为27．9％；当其与300 mg／l【g的Cu复合

污染时，黄瓜根伸长的抑制率则降低到26．3％。 但是，在SD浓度下，随着Cu浓度的

增加，它们的联合毒性基本呈逐渐增加趋势。

由图2．6可知，在相同Cu浓度下，土壤中SD浓度与黄瓜根伸长抑制率之间具有显

著的相关性Q<0．05)，且线性关系好。Cu的加入在SD低浓度(<150 mg／kg)时降低了

SD对黄瓜芽长的抑制作用，但随着Cu浓度的增大，这种降低作用有所减小，即联合毒

性作用增加；但在SD高浓度(>150 mg／kg)时却增加了磺胺嘧啶对黄瓜芽长的抑制作

用。以SD浓度为100 mg,qcg、250 mg／l(g为例，SD单独作用时，黄瓜芽长抑制率分别

为13．9％、16．7％，当其与100 mg&g的Cu交互作用时，黄瓜芽长抑制率分别为13．4％、

30．6％。

35

30

斡
霉15

娄10一
a

0

0 loo 200 300

SD浓度(mg／kg)

35

30

琶25

基20
嚣15

桊i0
0

0

0 100 200 300

SD浓度(mg／kg)

注：a．Cu2+0 b．Cu2+100mg／kg c．Cu2+300mg／kg

图2-6 SD．Cu复合污染对黄瓜根伸长和芽伸长的毒性效应

表2．7 SD．Cu复合污染对黄瓜根伸长的影响

Sun等【191研究了农药氯氰菊酯(CPM)与Cu复合污染对白菜种子发芽的影响，结果

表明：土壤中CPM—Cu复合污染对白菜根伸长的影响要小于单一Cu的作用。这与本实

验研究结果相同，本实验中SD和Cu复合污染对西红柿根和芽伸长的抑制作用和小白
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菜根伸长的抑制作用整体上要小于SD单一作用，这可能与污染物和作物之间的作用机

制有关。目前关于复合污染的作用机理主要有竞争结合位点、影响生物酶的活性、干扰

生物正常的生理过程、改变生物细胞结构和功能、螯合(或络合)和沉淀作用以及干扰

生物大分子的结构和功能等几种学说[51-53】。土壤中有机物与重金属的复合污染可能会降

低重金属毒性【54铷】，在SD的胁迫下，土壤因吸附／解吸SD，一些表面特性发生改变，比

如有机质含量等，土壤可能吸附更多的Cu而降低其生物有效性，减少了作物根对SD

和Cu的吸收，从而降低了二者复合污染对作物的毒害作用。Inaba and Takenaka[56】研究

表明，人工合成螯合剂和有机酸能够降低Cu的生物毒性。两种不同的化合物交互作用

时，其自身的基团会发生作用从而改变其化学结构【571，可能导致拮抗作用。磺胺类药物

可与Cu生成盐沉淀【5 71，SD中含有对氨基苯磺酰胺等，这些基团可能与Cu形成稳定的

SD．Cu复合体，从而使SD的毒性减低甚至失去活性。而SD和Cu复合污染对小白菜

芽伸长的抑制作用却大于单一SD作用机制有待于进一步的研究。总之，有机污染物与

重金属间的联合作用机制很复杂，其毒性一般由药物的交互作用和浓度组合以及污染物

本身的化学性质决定，在一定条件下，污染物暴露的浓度组合关系甚至起决定作用[58-59]。

2．5结论

(1)结果表明，无论是在Cu或SD单一污染物作用下，根伸长抑制率和芽伸长抑制率与

污染物浓度显著相关(p<O．01)，发芽抑制率与污染物浓度不相关(p>0．05)；污染物对根伸

长及芽伸长的抑制高于对种子发芽的抑制；SD对4种作物的毒性效应明显强于Cu。

(2)SD．Cu复合污染，对西红柿的根和芽伸长的拮抗作用显著仞<0．01)， 随着SD浓度

的增加，二者对西红柿的联合拮抗效应增加；但对小白菜来说，在低浓度Cu(100 mg／kg)

作用下，二者的联合拮抗作用不显著p>O．05)，随Cu的增加，拮抗作用显著p<0．01)；对

萝b的根和芽伸长起显著协同作用⑦<O．01)：对黄瓜根伸长产生拮抗而对其芽伸长产生

协同作用。不论对于西红柿、小白菜、萝b还是黄瓜，二者的联合效应中Cu起主要作用。

(3)从药物对作物生长抑制的强弱及D50值来看，SD对4种作物的生态毒性效应远强

于重金属Cu；在本实验中，小白菜相对于西红柿更敏感。
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3．1前言

兽药添加剂广泛使用，导致大量含有残留兽药的粪便作为有机肥施入农田造成土壤

污染，并对土壤生态系统产生不良影响【矧。土壤酶是土壤自净容量的一个指标，土壤酶

活-忡1-12厶匕I，I",提高土壤自净能力，如氰基酶能分解土壤中的氰酸氨，减少其对植物的危掣611。

在城镇和工厂的废弃物中，含有许多有毒有害的物质，研究土壤酶活性变化，是从土壤

生物化学角度探索环境保护的一个新的方向。

目前有关农药与重金属污染对酶活性影响国内外已有较多报道【62击61，而针对重金属

．兽药复合污染开展的研究还很少。黄潮土广泛分布于黄淮海平原、长江中下游平原、

辽河下游平原以及汾渭河谷平原，本文选其作为供试土壤，以磺胺类药物中毒性相对较

大的SD和Cu作为供试药物，通过研究Cu．SD单一及复合污染对土壤．小白菜系统中土

壤酶活性的影响，了解其对土壤生态系统的生态毒理效应，以便为药物的环境安全性评

价提供理论依据。

3．2材料与方法

3．2．1实验药品

Cu为CuS04·5H20(分析纯)，广州化学试剂厂生产；原药SD，含量不低于99％，

购于北京博亚华牧业有限公司。

3．2．2实验作物

小白菜，购于新乡市种子有限公司。

3．2．3实验土壤

实验所用土壤取自河南师范大学校内，无药物污染，晾干并研磨后过2ram筛备用。

3．2．4试验设计

将小白菜种子浸泡于3．0％的次氯酸钠溶液中，对种子灭菌20 min后，用去离子水
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3．2．1实验药品
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实验所用土壤取自河南师范大学校内，无药物污染，晾干并研磨后过2ram筛备用。

3．2．4试验设计

将小白菜种子浸泡于3．0％的次氯酸钠溶液中，对种子灭菌20 min后，用去离子水
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对种子反复冲洗3次。将小白菜种子放入光照培养箱中于25℃下催芽72 h，发芽后将

其放置于1／2浓度的Hoagland营养液中，在光照培养箱中25℃下培养7 d(每1 d更换

一次培养液)，设置12 h光照，12 h黑暗的循环处理，培养7天后移植至已准备好的盆

中。将备好的土样拌入尿素和磷酸二氢钾做底肥，基肥量为N 0．159／kg，P205 0．159／kg，

K20 O．19／l(g，混匀后放置3天。每盆称量lkg土，把CdCl2和SMM配成溶液，量取一

定体积加入土中混匀再放置3天。土壤中Cu的浓度设为0，100，300mg／kg，SD浓度

为0，O．1，1，10mg／kg，设(0，O)、(0，0．1)、(0，1)、(O，10)、(100，O)、(100，

0．1)、(100，1)、(100，10)、(300，0)、(300，0．1)、(300，1)、(300，10)共12个

处理，每个处理3次重复。出苗后每盆保苗15株。从播种时开始计时，培养5天后每

隔5天取土壤样品测定其各项指标。

3．2．5样品的测定及数据处理分析

土壤脲酶、过氧化氢酶、蔗糖酶、磷酸酶活性的测定参考关松萌方法【671。

数据处理、多重比较采用Microsoft Excel 2003和SPSSl7．0软件进行，多重比较以添

；aHCu．SD复合污染处理的酶活性与对照(未添加Cu．SD复合污染处理酶活性)进行比较，

差异显著性水平为P<0．05。本试验土壤呼吸和酶活性的抑制率按3—4式计算：

抑制率=【(A．B)／A]x100％ (3．4)

式中：A为不NCu．SD复合污染土壤酶活性；B为添加Cu．SD复合污染土壤酶活性。

3．3结果与讨论

3．3．1 Cu．SD复合污染对土壤一小白菜系统中土壤脲酶活性的影响

脲酶是参与氮素循环的一种很重要的酶，它可以促进土壤中尿素分子中酰胺氮键的

水解生成的氨，氨是植物氮素营养来源之一，在氮肥利用和土壤环境中氮素的代谢方面

意义重大【6引。因此，土壤中脲酶的大量存在可为植物提供自身生长所需的N【69】。图3．1

显示Cu．SD复合污染对土壤脲酶活性的影响。在单一SD污染作用下，不同的SD浓度

对土壤脲酶活性的影响大体相同，都表现为激活一抑制效应。在处理的前15天，SD对

土壤脲酶表现为激活效应，在添加药物后的第10天，各处理对酶活性激活率均达到最

大值，最大激活率为52％；随着处理时间的继续延长，至第20天后各处理的脲酶活性

逐渐表现为抑制效应，并且随着SD浓度的增大抑制效应越明显。

26



Cu．磺胺嘧啶单一及复合污染的生态毒性效应研究

对种子反复冲洗3次。将小白菜种子放入光照培养箱中于25℃下催芽72 h，发芽后将
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意义重大【6引。因此，土壤中脲酶的大量存在可为植物提供自身生长所需的N【69】。图3．1
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对土壤脲酶活性的影响大体相同，都表现为激活一抑制效应。在处理的前15天，SD对

土壤脲酶表现为激活效应，在添加药物后的第10天，各处理对酶活性激活率均达到最

大值，最大激活率为52％；随着处理时间的继续延长，至第20天后各处理的脲酶活性

逐渐表现为抑制效应，并且随着SD浓度的增大抑制效应越明显。
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低浓度Cu(100mg／kg)与SD复合处理下，第5天和10天时各处理对脲酶活性都起

激活作用，激活率的大小与复合污染的SD浓度关系不显著，它们对脲酶活性的影响与

Cu单一污染时的结果很相似，在污染物作用的第10天污染物对脲酶的激活率都达到最

大值，此时是Cu对脲酶起主要作用；而在第15、20天时则表现为抑制作用，并且随着

污染物SD浓度的增加，抑制作用也增强，各处理浓度之间差异不显著，这可能是由于

Cu的存在增强了SD对土壤中脲酶的抑制作用，即Cu与SD之间存在协同作用。高浓

度Cu(300mg／kg)与SD复合处理与低浓度Cu(100mg／kg)处理相比，在整个实验周期内，

脲酶活性受到激活，且随着SD浓度的增加激活作用也增强，脲酶活性最大提高了35％。

图3．1 Cu．SD复合污染对土壤脲酶活性的影响

磺胺类药物的基本化学结构和细菌“生长物质”一对氨苯甲酸很相似，它可以与对

氨苯甲酸竞争二氢叶酸合成酶，从而妨碍二氢叶酸的形成，进而影响核蛋白的合成，最

终抑制细菌的生长与繁殖【18】。土壤中的脲酶主要来源于植物根系和土壤中的细菌和真菌
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【671，因此，磺胺嘧啶可能是通过抑制土壤中细菌的生长及繁殖，对脲酶活性产生抑制作

用。另外，刘惠君等研究了酰胺类除草剂与脲酶的相互作用机制，发现除草剂与脲酶之

间有结合作用，二者之间可形成结合位点，并且溶解度越大，结合作用越强【69]。所以，

药物也可能进入脲酶分子结构中并形成结合位点而发生作用，从而抑制其活性。

Cu．SD污染土壤脲酶活性的变化则是，在低浓度Cu(100mg／kg)处理下，脲酶先被激

活再被抑制，这一现象原因可能是：磺胺嘧啶可以和Cu形成络合物，使土壤中的Cu

含量减少，酶作为蛋白质，需要一定量的金属离子作为辅基，少量Cu的加入能促进酶

的活性中心与底物间的配位结合，使酶分子及其活性中心保持一定的专性结构，改变酶

催化反应的平衡性质和酶蛋白的表面电荷，从而增强酶活性。

3．3．2 Cu．SD复合污染对土壤．小白菜系统中土壤蔗糖酶活性的影响

蔗糖酶在土壤中广泛存在，它们直接参与土壤有机质的代谢，能够增加土壤中溶解

性有机物【70】。Cu．SD复合污染对土壤．小白菜系统中土壤蔗糖酶活性的影响如图3．2所

示。在SD单一污染下， SD对土壤蔗糖酶活性表现出不同程度的激活效应，最大激活

率不超过35％；实验处理的第10、15天时，在实验浓度范围内，低浓度(<O．1mg／kg)

或高浓度(>10mg／kg)SD对土壤蔗糖酶活性都表现为显著的激活作用。其原因可能是

低浓度的SD被土壤微生物作为营养物质，其降解产物促进酶促反应，而在土壤中高浓

度SD存在下，大量的SD的被土壤吸附，土壤微生物对污染物的耐性增强，进而可以

激活土壤酶活性。

与SD单一污染相同，Cu．SD复合污染下，土壤中蔗糖酶活性都表现为激活作用。

在100mg／kg浓度Cu作用下，添加SD能降低单一Cu处理下污染物对蔗糖酶的激活效

应，但在实验处理的第20天后，土壤中添加SD能增强单一Cu处理下污染物对蔗糖酶

的激活效应；在300mg／kg浓度Cu处理下，土壤中添加SD能增强单一Cu处理下污染

物对土壤蔗糖酶的激活作用，说明Cu．SD复合污染下，在实验浓度范围内，低浓度Cu

(<100mg／kg)处理条件下，污染物对蔗糖酶的复合效应主要表现为拮抗作用，高浓度

Cu(>300mg／kg)处理条件下，污染物对蔗糖酶的复合效应则表现为协同作用。

药物对土壤酶活性的影响较复杂，主要原因有以下3方面：(1)药物与酶分子产

生直接效应，包括抑制效应、激活效应或无关【711。(2)加入的药物导致细胞壁渗透性增

强或使细胞分解，从而释放出胞内酶，使酶活性增强【721。(3)由于药物和酶分子在土壤

无机矿物或有机质外表面甚至内表面产生竞争性吸附作用，而部分酶分子被吸附成为游
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离态酶，从而表现出更高的活性‘731。Cu．SD复合污染下，污染物对蔗糖酶表现为抑制作

用其原因可能是，磺胺类药物与Cu生成盐沉淀[731，产生的盐沉淀与酶分子产生直接抑

制效应，从而抑制土壤中蔗糖酶活性；加入的Cu和SD导致小白菜细胞壁渗透性增强，

从而释放出胞内酶，使土壤蔗糖酶活性增耐74】；cu和SD沉淀生成的盐和酶分子在土

壤有机质外表面甚至内表面产生竞争性吸附作用，部分酶分子被吸附成为游离态酶，从

而表现出更高的活性[751。但是有关SD．Cu复合污染对土壤蔗糖酶活性的影响机制，有

待于进一步研究。

图3-2 Cu．SD复合污染对土壤蔗糖酶活性的影响

3．3．3 Cu．SD复合污染对土壤．小白菜系统中土壤过氧化氢酶活性的影响

从图3．3可以看出，单一SD处理条件下，添加0．1～10 mg[kgSD处理后的第5天，

高浓度的SD能在不同程度上激活土壤中过氧化氢酶的活性，随时间的推移，在第10

天至第15天，过氧化氢酶活性逐渐恢复，表现出微弱的抑制或激活效应。至第20天，
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各处理对过氧化氢酶活性的影响又表现出一定的激活作用。从总体上看，在试验浓度内，

磺胺嘧啶对土壤氧化氢酶活性的影响表现出“激活一抑制一激活’’的规律。

Cu．SD复合污染下，污染物对土壤中过氧化氢酶活性的影响表现出“抑制一激活一

抑制一激活”的规律。在相同低Cu浓度(<100mg／kg)处理条件下，土壤中添加SD能降

低单一Cu处理下污染物对土壤过氧化氢酶的激活或抑制效应，甚至在处理的第5天，

土壤中添加SD使土壤过氧化氢酶转而表现为抑制效应；在相同高Cu浓度(>300mg／k91

处理条件下，在实验处理的第10天添加SD能增强单一Cu处理下污染物对土壤过氧化

氢酶的激活效应，在添加1 mg／kg SD时，激活率达到最大值22％，随着时间的推移，

土壤中添加SD能降低单一Cu处理下污染物对土壤过氧化氢酶的激活或抑制效应。

图3．3 Cu．SD复合污染对土壤过氧化氢酶活性的影响

Cu和SD复合污染初期对土壤．小白菜系统中土壤过氧化氢活性则表现为激活效应

其原因可能是加入药物的初期，土壤中存在大量营养物质(如碳源、氮源等)，部分好

氧微生物得以增殖，从而使过氧化氢酶活性激活‘76]；另一方面，药物进入土壤以后，微
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生物为了减少其对自身的毒害作用需要通过氧化代谢作用将药物分解，同时为了保护自

身不受氧化剂一过氧化氢的危害而必须产生过氧化氢酶来分解残留在体内的过氧化氢，

因此，微生物在受到污染物干扰的初期会表现出一定的过氧化氢酶激活效应【7 7I。

3．3．4 Cu．SD复合污染对土壤．小白菜系统中土壤磷酸酶活性的影响

Cu—SD复合污染对土壤磷酸酶活性的影响见图3．4。在磺胺嘧啶单一污染条件下，

在施药后的第5天至第10天，各处理对磷酸酶活性都表现出激活效应，其中浓度10mg／kg

激活率达到最大，分别达到43％和42％，在处理的第15天，土壤中磷酸酶活性则恢复

至对照组且表现为微弱的抑制效应，随着处理时间的增加，至第20天，各处理对磷酸

酶活性又表现出激活效应。从总体上看，磺胺嘧啶单一污染条件下，土壤磷酸酶主要表

现为激活效应。

图34 Cu．SD复合污染对土壤磷酸酶活性的影响
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与磺胺嘧啶单一污染不同，Cu．SD复合污染对土壤．小白菜系统中土壤磷酸酶活性

则表现为激活一抑制的规律。在施药后的第5天至第10天，100mg／kg浓度Cu处理条

件下，各处理对磷酸酶活性都表现为激活效应，其中加入SD浓度为lmg／kg时激活率

最大，分别达到50％和72％；至第20天，各处理对磷酸酶活性激活效应均比较显著，

激活率在20％--一45％之间。

3．5结论

本文通过研究在不同浓度条件下SD—Cu单一及复合污染对土壤脲酶、蔗糖酶、过

氧化氢酶及磷酸酶活性4个指标的影响，得到以下结论：

(1)单一SD污染条件下，对土壤酶活性的影响效果及作用规律不同。SD对脲酶，

磷酸酶活性的影响主要表现为“激活一抑制”作用；对蔗糖酶活性的影响表现为激活作

用；对过氧化氢酶活性的影响表现为“激活一抑制”作用。

(2)Cu．SD复合污染条件下，在相同Cu浓度作用下，SD对脲酶活性的影响表现

为“激活一抑制”；对蔗糖酶活性的影响为激活；对过氧化氢酶活性的影响主要表现为

“抑制一激活一抑制一激活"；对磷酸酶活性的影响表现为“激活一抑制”。
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第四章Cu—SD复合污染对小白菜幼苗生理生化特性的影响

4．1前言

植物在生长和发育过程中不可避免地要暴露于不同类型和程度的胁迫，如：干旱、

高温、寒冷、强光、紫外线、重金属、各种有机物、大气污染物等，导致植物体内氧自

由基(AOS)等积累，从而引起氧化胁迫，使植物组织受到伤害【78．791。这些AOS能够

破坏细胞膜脂、蛋白质、细胞色素以及核酸等，使植物的生活力和生产力大幅下降，生

长发育异常，甚至能够使某些植物种类死亡【7引。同时，植物在进化过程中也形成了各种

清除和降低AOS的保护机制，抗氧化酶系统是其中之一[7引。抗氧化酶系统通过一系列

抗氧化酶包括超氧化物歧化酶(SOD)、过氧化物酶(POD)、过氧化氢酶(CAT)等相

继和同时作用来清除AOS【791。SOD存在于多种细胞器，能够催化O卜生成H202和02。

HzOz能够被多种抗氧化酶所分解如存在于过氧化物酶体、乙醛酸循环体以及线粒体内的

CAT能够清除大部分光呼吸以及呼吸作用生成的H202f79{31。POD能够参与木质素的生

物合成并且能够把H202转变为水，由于它们的电子供体很广泛包括愈创木酚，因此POD

也可称为愈创木酚过氧化物酶【79‘84J。

人类生活水平的日益提高，增大了对肉禽的需求，也带动了规模化养殖业的快速发

展，后果之一就是兽药和饲料添加剂的大量使用。这些药物并不会被动物完全吸收，而

是会以粪肥等形式进入土壤．植物系统。Cu是有毒的环境污染物质，随着冶金化工等工

业的发展，大量的Cu进入环境，造成环境污染，特别是对农作物的生长能够产生明显

危害【851。由于大部分已有的研究主要针对作物对除草剂的反应，极少有研究针对兽药对

植物或植物一土壤生态系统在生理机制上的生态效应。有些植物能够被用来作为指示重

金属和农用化学品污染的生物指示【861。POD酶系的很大一部分被认为在植物体内具有

总体保护功能，POD酶参与清除植物组织内由于化合物或重金属暴露产生的氧自由基，
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白菜有毒性效应，能够抑制小白菜种子发芽以及抑制小白菜幼苗的根长和芽长【矧。本实

验对是SD—Cu的单一及复合污染引起的小麦幼苗抗氧化酶活性(POD、SOD活性)、可

溶性蛋白(SP)含量以及叶绿素含量的变化进行进一步研究，旨在探索SD．Cu单一及

复合胁迫下的植物一土壤系统的生理变化机制，并且试图发现能够指示土壤一植物系统

SD．Cu单一及复合污染的生化分子生物标记物。

4．2材料与方法

4．2．1供试药品

Cu为CuS04·5H20(分析纯)，广州化学试剂厂生产；SD，含量不低于99％，购

于北京博亚华牧业有限公司。

4．2．2实验作物

小白菜，购于新乡市种子有限公司。

4．2．3实验土壤

实验所用土壤取自河南师范大学校内，无药物污染，晾干并研磨后过2mm筛备用。

4．2．4植物培养

将小白菜种子浸泡于3．0％的次氯酸钠溶液中，对种子灭菌20 min后，用去离子水

对种子反复冲洗3次。将小白菜种子放入光照培养箱中于25℃下催芽72 h，发芽后将

其放置于1／2浓度的Hoagland营养液中，在光照培养箱中25℃下培养7 d(每1 d更换

一次培养液)，设置12 h光照，12 h黑暗的循环处理，培养7天后移植至已准备好的盆

中。将备好的土样拌入尿素和磷酸二氢钾做底肥，基肥量为N 0．159／kg，P205 0．159／kg，

K20 0．19／kg，混匀后放置3天。每盆称量lkg土，把CdCl2和SMM配成溶液，量取一

定体积加入土中混匀再放置3天。土壤中Cu的浓度设为0，100，300mg／kg，SD浓度

为0，0．1，1，10mg／kg，设(0，0)、(0，O．1)、(0，1)、(0，10)、(100，0)、(100，

0．1)、(100，1)、(100，10)、(300，0)、(300，0．1)、(300，1)、(300，10)共12个

处理，每个处理3次重复。出苗后每盆保苗15株。从播种时开始计时，培养5天后每

隔5天取植物样品测定其叶绿素含量、可溶性蛋白质含量、过氧化物酶超氧化物歧化酶

活性等各项指标的变化。
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4．2．5样品的处理

叶绿素的提取：称取新鲜植物叶片0．59剪碎后置于研钵中，加少量石英砂、碳酸钙

粉和5m195％乙醇，研成均浆后再加入乙醇10ml，并且继续研磨至组织变白。此时静置

3"--5min。取滤纸2张并置于漏斗中，乙醇湿润后，沿玻璃棒将提取液倒入漏斗中，过

滤到25ml棕色容量瓶中，然后再用少量乙醇冲洗研钵、研棒及残渣数次，最后连同残

渣一起倒入漏斗中。用滴管吸取乙醇，将滤纸上的叶绿体色素全部洗入容量瓶中，直至

滤纸和残渣中无绿色为止。最后用乙醇定容至25ml，摇匀待测。

粗酶液的提取：称取植物样品0．1 g剪碎后置于预冷研钵中，加2 m1预冷的50mmol

／1 pH=7．8的磷酸缓冲液，在冰浴下研磨至匀浆，继续加磷酸溶液冲洗研钵，定容到10

m1，4℃下于12000 r．min。1离心30 min，此上清液即为粗酶液。

4．2．6样品的测定

叶绿素的测定参照周祖富方法【91】；植物可溶性蛋白质含量，过氧化物酶和超氧化物

歧化酶活性的测定方法参考侯福林方法[92】；

4．2．7数据处理

所有的测定指标均重复3次，实验数据用Microsoft Excel 2003处理后，用SPSSl7．0

软件进行方差分析，差异显著性水平为p<0．05。

4．3结果与分析

4．3．1 Cu．SD单一及复合污染对小白菜幼苗叶绿素含量的影响

在单一兽药SD胁迫下，小白菜叶片叶绿素含量随药物剂量与时间的变化如图4．1

所示。添加药物处理的小白菜叶片中叶绿素含量较空白低。在处理的前10天，各浓度

与对照(CK)之间没有显著性差异p>O．05)，但随着作用时间的延长，SD逐渐在植物叶片

中积累，其毒性表现愈加明显；在处理后的第15、20天，高浓度(1mg／kg和10 mg／kg)

处理叶片叶绿素含量显著低于对照⑦<0．05)，说明SD对小白菜幼苗叶绿素的合成均有

抑制作用；当暴露20天后，不同处理浓度之间的叶绿素含量出现了显著差异，此时，小

白菜叶片直观的变化为：叶片由绿色逐渐变成黄绿色。

由图4．1可知，Cu．SD复合污染胁迫下，总体来说，在相同Cu浓度下，SD的加入
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能抑制小白菜植物体内叶绿素的合成，说明Cu．SD复合污染对小白菜叶绿素的合成表现

为协同作用。当土壤中Cu浓度为100，300mg／kg时，在Cu．SD复合污染下，在处理的

第5天，各处理浓度下小白菜叶片中叶绿素的含量与对照值相近；处理第10天时，小

白菜叶片中叶绿素的含量明显高于在Cu单一污染下叶绿素的含量；受胁迫至15天以后，

各处理浓度下小白菜叶片中叶绿素的含量低于Cu单一污染叶绿素的含量和对照值，并

且在受胁迫的第20天各处理浓度下，小白菜叶片中叶绿素的含量显著低于对照值，同

时，当土壤中添加SD浓度为lmg／kg时，小白菜叶片中叶绿素含量最低，其值不足对

照值的50％，说明小白菜叶绿素的合成，在土壤中添加SD浓度为lmg／kg时受到的抑

制作用最大，试验中也发现该浓度处理组的叶片有些已经明显变黄。

作为可见症状之一，叶绿素含量的下降能够用来指示Cu—SD复合污染下对小白菜

幼苗生长发育的危害。有研究表明：在污染物的胁迫下，由于捕光化合物LHC蛋白合成的

转录过程会受到抑制【931，而且初期形成的叶绿素单体也被光氧化分解，导致光截获LHC

的形成受到影响，从而影响叶绿素的积累[94蜥]。这个结论在本研究中也有相似体现，Cu和

SD的存在能够抑制叶绿素的积累，且随着暴露时间的延长，Cu和SD对叶绿素的抑制作

用更加显著。但在本实验的测定时间及浓度范围内，整体上各处理之间的差异不显著，

叶绿素含量与土壤中SD浓度之间不具有显著的剂量．效应关系。

图4-1 Cu．SD单一及复合污染对小白菜叶片叶绿素含量的影响

4．3．2 Cu—SD单一及复合污染对小白菜幼苗可溶性蛋白质(SP)含量的影响

36

SD单一胁迫下，由图4-2a(1)和4-2b(1)可知，SD暴露10天后，0．1．10mg／kg的SD
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处理的小白菜叶片和根部中SP与对照中的SP没有显著性差异。当暴露15天后，10 mg／l【g

SD处理的小白菜根系中的SP显著下降，抑制率为22．1％，而其余的SD处理的小白菜

叶片及根系中的SP均高出对照。SD暴露20天后，小白菜叶片及根组织中的SP均呈显

著下降趋势，且SD浓度越大，SP的抑制率越高。10mg／kg的SD使叶片及根组织中的

SP抑制率分别达到50．4％和52．2％，表明SD对小白菜根组织中的SP抑制作用更加明

显，但各处理浓度之间差异不显著pO．05)。

Cu．SD复合污染下，在相同Cu浓度处理条件下，当污染物处理的第15天时，叶片

中可溶性蛋白质含量显著高于对照(氏O．05)，其余各处理在相同的测定时间与空白之间

差异不显著(P>O．05)。在处理后的第10和第15天，随SD浓度的增大，叶中SP含量呈

明显增加趋势，但是在污染物处理后的第20天，叶中SP含量随SD含量的增加而明显

降低。在实验周期内，小白菜叶片和根系可溶性蛋白质含量受SD胁迫时间的变化较为

明显(图4．2b)，都是在污染物暴露的第15天，小白菜叶片和根系SP含量显著高于对照

值并且达到最大值，此结论和单一SD处理时的变化相同。

图4．2 Cu．SD单一及复合污染对小白菜叶片(a)、根系(b)可溶性蛋白含量的影响

植物体内的SP经常参与各种代谢活动，其含量是植物总体代谢的一个重要指标【9刀。
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当植物适应其生长环境进入旺盛的生长期后，各种代谢活动旺盛，可溶性蛋白的合成能力

也有所增强【98加们。有研究表明，当受到人工合成药物、重金属及有害气体的胁迫时，

植物体内的蛋白质含量会减少【10卜1031。这与本文的研究相似，暴露15d的小白菜叶片及

根组织中的SP含量均有所上升，说明SD短期低浓度暴露可以诱导SP的合成。但是暴

露时间的延长，SD对SP的合成逐渐显露出抑制效应。而且，从数据统计结果可以看出，，

SD对小白菜根系中SP的影响更为显著。这可能是由于药物胁迫会抑制RNA转录和翻

译受阻，降低蛋白质的合成能力‘104】。植物根系受到污染时比叶片受到污染时表现得更

严重【1051。

4．3．3 Cu．SD单一及复合污染对小白菜幼苗过氧化物酶(POD)活性的影响

小白菜幼苗POD酶活性的变化如图4．3所示。在单一SD胁迫下，根系POD酶活

性比叶片POD高很多，对照中叶片POD最高值为280 U／g·FW左右，而根系POD酶活

的最低值也超过400 U／g·FW。SD暴露5d后，各浓度处理的小白菜幼苗叶片中POD酶

活性高于对照，但不同浓度的SD处理之间没有显著性差异。在处理的第20 d之后，对

照叶片中POD酶活性高于SD处理的叶片POD酶活性，并且高浓度(1mg／kg和10 mg／kg)

处理与对照之间有显著性差异。SD对小白菜根系POD活性在污染物暴露初期有激活作

用，且在处理后的第l 0d激活作用最为显著。暴露15d后，，O．1—10mg／kg的SD使根系

中POD活性抑制率达到64．O％．75．1％。随着SD暴露时间的延长，根系中的POD活性

也呈现逐渐下降的趋势。

Cu．SD复合污染下，100mg／kg Cu和1 mg／kg SD能显著降低小白菜叶片中POD的

活性，并且随着暴露时间的延长，这种作用越明显。总体来说，Cu和SD复合污染能够

使小白菜叶片中POD活性增加。但是当暴露20以后，各处理浓度下小白菜叶片中POD

活性显著低于对照，并且存在显著性差异Q<0．05)。图4．2b为Cu．SD复合污染对小白

菜根系中POD活性的影响。在污染物处理的第5天和第lO天时酶活性都高于空白且各

处理之间的差别并不显著；在相同铜浓度下，各处理浓度的POD活性由最初的高于对

照下降到最后低于对照并与对照有显著性差异。

作物是农用生态系统中的重要组成部分，在生态风险评价中的必不可少的重要元素

【1051，有毒化合物的施用对农用生态系统具有不良生态效应，而作物正是反映这些不良

效应的载体，并且适合在实验室和野外条件下试验[1051，因此，作物在生态风险评价具

有极为重要的地位。在实验室条件下，作物的毒性实验包括作物生长过程中关键阶段的
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评价以及有关野外生态效应的产量信息【1061。作物对亚致死胁迫在生化水平上的反应是

生态毒理学一个重要研究领域【106枷71。抗氧化酶POD、SOD被认为是2个重要的有关

植物氧化胁迫的生物标记物‘107。10】，已有研究发现许多污染物能够导致可提取POD、

SOD酶活性的变化【106‘1141。如：Cd胁迫初期大蒜幼苗的SOD酶活被抑制，但随着处

理时间的延长酶活性恢复并且高于对照；而POD酶活在处理后12hr内是对照的3．4

倍，然后虽有下降，但是在实验结束时仍然比对照高[108】。Horsegram and bengalgram暴

露于Cd时也能够使SOD、POD酶活性上升，并且Pb的毒性效应与浓度有剂量关系

[109]；而除草剂乙草胺也发现能够显著提高所有抗氧化酶活性[11 01。豆磺隆单因子实验结

果显示高浓度豆磺隆能够抑制小麦幼苗的SOD酶活性并且随着暴露时间的延长，抑制

作用更明显；而POD酶活在豆磺隆的胁迫下都表现为上升[109】。叶片POD酶活性的

上升被认为能够指示多种污染物胁迫【1101，但是POD酶活性监测法的应用由于其非特

异性而受到限制。

图4-3 Cu．SD单一及复合污染对小白菜叶片(a)、根系(b)POD活性的影响

39



Cu．磺胺嘧啶单一及复合污染的生态毒性效应研究

在有机物、重金属等污染物胁迫下，植物体内会产生活性氧物质(AOS)，比如O～、RO·等

活性自由基【115。17】。植物体内有多种保护机制，这些机制能去除或降低AOS，植物体内的

抗氧化防御系统是众多保护机制中对污染物胁迫最为敏感的系统，包括众多具有清除

AOS的酶【1091，其中，POD被认为是最重要的具有清除AOS的酶之一，因为POD的细

胞内外形态都能够参与H202的清刚109‘1111。在本研究中发现小白菜幼苗的根组织中的

POD活性比叶片中的高，这可能与根系离子微环境或是根组织专性基因表达有关【112】。

在暴露初期，叶片及根系中POD的活性与对照相比略有上升，这说明小白菜具有一定

的抵抗氧化胁迫的能力。但是，这种自我抗氧化的能力是有限的，随着污染物Cu—SD

复合暴露时间的延长，POD活性呈显著下降趋势，这也说明Cu—SD复合污染对小白菜

幼苗叶片及根系的损伤与暴露时间有关系。

4．3．4 Cu．SD单一及复合污染对小白菜幼苗超氧化物歧化酶(SOD)活性的

影响

单一SD胁迫下，SD处理的小白菜幼苗叶片及根系中的SOD活性变化如图4．4al

和4．4bl所示。在实验浓度范围内，SD对小白菜叶片中SOD活性起到激活作用，在处

理的第20天后，激活效应越明显，且各处理浓度之间的SOD活性呈现逐渐降低的变化

规律。但是，SD对小白菜根系中SOD活性的作用表现为“激活一抑制”效应，在SD

暴露的第5天，SD对小白菜根系中SOD活性起激活作用，在15天以后则表现为抑制

作用，并且随着SD浓度的增加，对小白菜根系中SOD活性的抑制作用越大。

在受到Cu．SD复合污染时，在实验周期内，小白菜幼苗叶片和根系中超氧化物歧化

酶(SOD)活性呈现上升的趋势。在叶片中，当受到SD与100mg／kgCu的复合污染时，

SOD活性在第15天时高于对照，到第20天时已经显著高于对照；在不同浓度SD与

300mg&gCd复合污染作用下，SOD活性在第10天时已经高于对照。(100，1)和(100，

10)的SOD酶活性由最初的高于对照下降到最后与对照没有显著差别，而(100，1)

和(100，5)的SOD酶活性由最初的低于对照升高到最后与对照也没有显著差别。

许多逆境条件下，植物体内活性氧代谢系统的平衡会受到影响，体内活性氧含量的

升高能启动膜脂过氧化或膜脂脱脂作用，从而破坏膜结构【1121。SOD酶是清除正常代谢

过程以及氧化因子诱导产生的02的首要酶，对防止有害的AOS在植物体内的积累具有

重要作用，SOD酶的诱导与清除H202的酶活性升高一致，它们之间的协调配合对植物
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体抵抗污染物胁迫有着重要的作用，因此其含量或活性水平的高低对植物的逆境能力具

有重要的意义【109‘12¨。许多研究表明兽药特别是磺胺类药物对植物体内的氧化代谢系统

的平衡影响很大【u4’119】。本实验研究表明，随着SD暴露时间的延长，小白菜幼苗叶片和

根系中的SOD活性呈逐渐上升趋势，这说明小白菜叶片和根系中的SOD酶活性的上升

可能与SOD诱导产生H202的量上升有关。而且实验结果还表明，随着暴露时间的延长，

小白菜根系中的SOD酶活性的降低比叶片中的更为明显，说明小白菜根系对SD的胁迫

更为敏感。小白菜幼苗叶片与根系中的POD与SOD的变化表明，它的抗氧化系统由于

SD的存在而遭到破坏，其自身的抗氧化防御功能降低。

4．4结论

图44 Cu-SD单一及复合污染对小白菜叶片(a)、根系(b)SOD活性的影响

(1)在小白菜幼苗受SD单一胁迫时，各浓度处理叶片叶绿素含量与对照之间差异

并不显著，随着时间的延长在处理后的第15、20d，高浓度(1 mg·kgd和10 mg·kg。1)处理
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叶片叶绿素含量显著低于对照；小白菜幼苗叶片中SP含量随SD浓度的变化不如在根

系中明显，在处理后的第5 d，随SD浓度的增大，根中SP含量呈明显下降趋势，有较

好的剂量．效应关系，表明SP含量可以作为SD污染胁迫的生物标记物；SD胁迫下小白

菜幼苗叶片POD酶活性总体上先上升后下降，对根系POD活性表现为先激活再抑制作

用，小白菜幼苗根系的POD酶活性比叶片POD酶活性高很多并且在处理的第20 d后，

小白菜幼苗根系POD活性显著低于对照值；小白菜叶片与根系在SD胁迫下SOD活性

表现出了相似的规律性，在处理后的第1 d，叶片和根系SOD活性都显著低于对照，随

着时间的延长，各处理与对照之间的差异逐渐减小；小白菜叶片在SD胁迫下SOD活性

表现为随着SD浓度的增加和时间的延长，SOD活性逐渐增加但是各浓度之间不存在显

著性差异，而根系SOD活性随着SD浓度的增加和时间的延长，SOD活性逐渐减少。

(2)小白菜幼苗受Cu与SD复合污染时，SD表现出主导作用；高含量的复合处理，

其联合毒性表现为协同效应。复合污染时，对小白菜的叶绿素含量、可溶性蛋白质含量、

过氧化物酶超氧化物歧化酶活性的影响作用受SD的影响较大。小白菜各指标的毒性效

应随复合处理含量的增大有所增大；在高含量水平的复合处理下，其毒性效应更加显著，

Cu与SD复合污染明显增强了对小白菜的毒性效应。

(3) 外源污染物胁迫下，抗氧化酶活性通常会被抑制，但是酶活性上升在某些情

况下也能够出现。测定酶活性的降低能够被用来作为指示外源污染物不良效应的生物标

记物。在发芽实验中发现根系对铜以及磺胺嘧啶的敏感性较强，这与本实验的结果相符

合。小白菜幼苗根系POD、SOD酶活性以及SP含量受到胁迫的影响较叶片明显，因

此可以认为小麦幼苗根系POD、SOD酶活性以及SP含量的下降可以被用来作为指示

Cu与SD单一和复合胁迫的生物指示物。
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5．1研究结论

第五章总结与展望

本文以常用兽药磺胺嘧啶和铜为供试药物，通过研究其对植物和土壤微生物的生态

毒理效应，得出以下结论：

(1)Cu．SO单一及复合污染对植物种子发芽的急性毒性实验

在SD、Cu单一污染条件下，土壤中SD、Cu浓度与4种作物(西红柿、小白菜、

萝卜和黄瓜)的根伸长和芽伸长抑制率有显著相关性(p<O．05)，但与这4种作物种子发

芽抑制率之间不具有相关性(p>0．05)。作物的发芽率、根伸长和芽伸长对SD、Cu的生

态毒性敏感顺序依次为：根伸长>芽伸长>发芽率，根伸长对土壤中的污染物响应最为敏

感，发芽率受土壤污染物胁迫效应最小。从SD对作物生长抑制的强弱及IC50值来看，

4种作物在SMM的胁迫下，其敏感性顺序为：白菜>萝卜>黄瓜>西红柿；从Cu对作物

生长抑制的强弱及IC50值来看，4种作物在Cu的胁迫下，其敏感性顺序为：萝卜>小

白菜>西红柿>黄瓜。

SD．Cu复合污染对作物生长的影响较复杂，在低浓度SD的胁迫下，3个不同浓度

处理的Cu对4种作物根伸长及芽伸长抑制差异较明显，但随着SD浓度的增加，这种

差异逐渐减小。当根(芽)伸长抑制率高于60％时，高Cu作用下，SD对白菜和萝b的

根(芽)伸长的影响小于低Cu，二者联合作用体现为拮抗效应。高Cu作用下，不同处

理的SD对4种作物的根(芽)伸长影响较小，说明在此条件下，二者的联合毒性主要依

靠Cu的作用。

(2)Cu．SD单一及复合污染对土壤微生物的生态毒理实验

单一SD污染条件下，土壤中添加SD对土壤酶活性的影响效果及作用规律不同。

SD对脲酶，磷酸酶活性的影响主要表现为“激活一抑制”作用；药物对蔗糖酶活性的

影响表现为激活的规律；对过氧化氢酶活性的影响表现为“激活一抑制”的规律。

SD．Cu复合污染条件下，在相同Cu浓度下，SD对脲酶活性的影响表现为“激活一

抑制”作用；药物对蔗糖酶活性的影响表现为激活的规律；对过氧化氢酶活性的影响主

要表现为“抑制一激活一抑制一激活”的规律；对磷酸酶活性的影响表现为“激活一抑
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制”的规律。

(3)Ca．SD单一及复合污染对小白菜幼苗生长生理机能的毒性实验

在小白菜幼苗受SD单一胁迫时，各浓度处理叶片叶绿素含量与对照之间差异并不

显著，随着时间的延长，高浓度(1 mg·kg’1和10 mg·kg。)处理叶片叶绿素含量显著低于对

照：小白菜幼苗叶片中POD、SOD酶活性及SP含量随SD浓度的变化不如在根系中明

显，表明POD、SOD酶活性及SP含量可以作为SD污染胁迫的生物标记物。

小白菜幼苗受Cu与SD复合污染时，SD表现出主导作用，高含量的复合处理，其联

合毒性表现为协同效应。复合污染时，对小白菜的叶绿素含量、可溶性蛋白质含量、过

氧化物酶超氧化物歧化酶活性的影响作用受SD的影响较大。小白菜各指标的毒性效应

随复合处理含量的增大有所增大；在高含量水平的复合处理下，其毒性效应更加显著，Cu

与SD复合污染明显增强了对小白菜的毒性效应。

5．2研究展望

土壤中残留兽药及重金属的复合污染已成为环境中广泛存在的潜在污染物，然而目

前残留兽药及重金属的复合污染对植物．微生物系统及潜在的生态毒理学效应研究还较

少，并且缺乏对机理的探索，今后需在以下几个方面深入开展研究：

(1)兽药及重金属的复合污染对土壤．作物生态系统的毒理过程研究：兽药及重金

属的复合污染与土壤根际微生物间的相互作用机制；兽药及重金属的复合污染在根际土

壤中的环境行为研究，其残留数量、形态及转化对动植物、微生物的生态毒理效应；土

壤．作物．微生物根际协同降解兽药及重金属的复合污染的机理与污染的根际调控机制。

(2)作物吸收、累积兽药的规律研究：兽药及重金属的复合污染从土壤进入根际的

途径和机制；作物对兽药及重金属的复合污染污染胁迫的适应机制及兽药在不同作物体

内迁移积累的规律；作物体内主要污染物准确、快速、低成本的检测方法，加强蔬菜类

植物的吸收、累积兽药及重金属的复合污染的规律，从而为兽药及重金属的复合污染对

人体健康的风险评价提供依据。
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