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� � 摘 � 要 � � 利用同位素示踪技术,在实验室条件下研究了14C- 甲磺隆在 15 种不同土壤

中存在形态的动态变化。结果表明,土壤 pH 值与甲磺隆14 C 残留物的降解半衰期、残留量及

可提取态残留量呈显著的正相关,而与结合态残留量呈显著负相关;土壤微生物的活性越强,

甲磺隆降解速率越快,但结合态残留量也越高; 土壤中各腐殖质组分和粘粒的含量也影响甲

磺隆在土壤中的降解速率和存在形态。土壤中甲磺隆的残留符合一级反应动力学指数方程

C= C0e
- kt ,拟合方程的复相关系数达到极显著水平。甲磺隆残留与土壤性质之间经逐步回

归分析可得到拟合效果较好的方程,由各自变量的决定系数可知,土壤 pH 值、微生物生物量

碳和有机碳中富啡酸碳所占的比例是影响甲磺隆在土壤中残留的主要因素。
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甲磺隆(Metsulfuron-methy1)是高效、低毒、广谱性的磺酰脲类除草剂, 它为白色结晶固

体,是一类弱酸性的除草剂, pKa 为 3. 3熔点为 163~ 166� ,在水中溶解度随pH 值升高而加

大[ 1~ 3]。甲磺隆的杀草谱与绿磺隆相似,主要应用于麦田防除阔叶杂草和某些禾本科杂草

(如黑麦草、野燕麦) ,但它对蓼、藜、苋、堇菜属以及水苦荬的活性比较高,而对猪殃殃和婆婆

纳的活性较低。通常,每 hm2 用量为 4~ 8g,既可苗前土壤处理也可苗后茎叶施用[ 3~ 5]。

农药在土壤中的残留形态不同,则其造成的环境效应也不同。可提取态残留物的生

物活性较高,虽可能直接对生物(植物、微生物)产生影响,但在土壤中降解得也快;结合态

残留物大大增加了农药残留物在土壤中的持久性, 人们曾一度认为结合态残留物能降低

或解除农药的毒性, 但大量的事实却证明在一定条件下结合态残留物能转化成可提取态

或游离态,从而对环境再次造成一种迟发性的威胁[ 6~ 8]。据统计, 1994 年甲磺隆除草剂

在我国的小麦地使用面积已达到 13. 3万 hm
2
,约占小麦总播种面积的 4%

[ 9]
。但在使用

过程中,其残留物造成的环境污染问题尤其是易对后茬敏感作物如棉花、大豆和玉米等产

生药害已引起人们的极大关注。因此, 研究该类除草剂在土壤环境中的归趋及存在形态

状况,对合理用药、提高除草效果、防止后茬作物受害、保护土壤和水体环境等都有重要意

义。我们应用同位素示踪技术,在实验室暗培养条件下对
14
C- 甲磺隆在15种不同土壤
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中的存在形态进行了动态研究,旨在为全面评价其环境安全性提供理论依据。

1 � 材料和方法

1. 1� 除草剂
14C- 甲磺隆, 由中国农业科学院北京原子能利用研究所标记合成, 放射性活度为 4. 59 � 104 Bq

mg- 1, 放射化学纯度 97. 3% ,化学纯度为96. 2% ,其化学结构及14C标记位置( * 表示)如下:

1. 2� 土壤

采自浙江省的棕泥田、粉泥田、石灰土、滨海盐土、紫大泥田、红砂田、紫泥砂田、黄壤、潮土、黄红壤、

青紫泥田、黄斑田、泥质田、黄筋泥田和红粘田等 15 种不同类型的土壤, 它们的理化性质列于表 1。

表 1� 供试土壤的理化性质
Table 1 � Physico-chemical properties of tested soils

土壤 pH 有机碳 富啡酸碳 胡敏酸碳 全氮量
阳离子

代换量

微生物

生物量碳
粘粒 粉粒

Soil
Organic

C
Fulvic C Humic C Total N CEC

Microbial

biomass C
Clay Silt

( g kg- 1) � � � ( % ) 1) � � � ( g kg- 1) ( cmol( + ) kg- 1) (mg kg- 1) � � � ( %) � � �

1 红砂田 5. 61 6. 6 34. 1 41. 9 � 2. 9 � � 12. 3 � 257. 8 17. 2 7. 44

2 紫大泥田 5. 82 11. 8 21. 5 30. 4 2. 5 15. 9 728. 9 22. 1 50. 3

3 棕泥田 6. 50 24. 3 12. 1 23. 1 4. 2 27. 6 782. 2 44. 3 46. 4

4 紫泥砂田 5. 78 17. 9 13. 8 33. 9 3. 5 22. 0 524. 4 40. 4 48. 0

5 黄红壤 5. 25 11. 0 26. 7 19. 5 1. 4 14. 9 115. 6 34. 5 31. 0

6 粉泥田 8. 40 28. 7 13. 8 25. 2 4. 2 81. 1 886. 7 15. 4 74. 2

7 潮土 7. 06 19. 5 17. 8 21. 5 2. 9 16. 3 302. 2 8. 0 71. 3

8 滨海盐土 9. 04 5. 5 12. 6 16. 8 1. 8 � � - 160. 0 24. 3 71. 1

9 黄壤 5. 42 12. 8 28. 3 19. 8 2. 1 11. 8 437. 8 30. 5 39. 6

10 石灰土 7. 26 22. 6 30. 0 41. 6 6. 1 48. 2 731. 1 37. 2 51. 2

11 青紫泥田 6. 20 23. 6 17. 3 17. 0 3. 9 25. 1 928. 9 35. 3 60. 6

12 黄斑田 6. 22 18. 3 26. 3 31. 7 3. 7 28. 5 995. 6 40. 0 57. 0

13 泥质田 6. 00 13. 5 21. 4 26. 8 2. 2 9. 0 1146. 7 29. 0 32. 3

14 黄筋泥田 5. 36 9. 11 32. 0 50. 2 2. 1 13. 7 417. 8 39. 0 41. 1

15 红粘田 6. 32 22. 9 16. 9 21. 8 3. 7 30. 6 973. 3 45. 6 43. 9

� � 1) 占土壤有机碳的百分比

1. 3� 主要仪器

LRH- 250A 生化培养箱,芬兰Wallac 1414 液体闪烁计数器, 美国 OX 600 生物氧化燃烧仪,HZ- C 型
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恒温振荡器,等等。

1. 4� 实验方法

从野外采集 0~ 15cm 表层土壤, 新鲜土壤直接过 2mm 筛,并置于 4 � 下保存。降解试验开始前, 将

土样于室温下放置 5天, 然后直接称取相当于 60g烘干土的新鲜土壤,置于 250ml三角瓶中, 加去离子水

调节土壤含水量到田间最大含水量的 50% , 然后准确加入1 040�g ml- 1的14C- 甲磺隆的甲醇溶液0. 6ml,

待甲醇挥发后加橡皮塞, 于 25 � 恒温生化培养箱中进行暗培养, 每种土壤重复 3 次。用 0. 5mol L- 1的

NaOH 溶液10ml吸收释放出的14CO2,三角瓶每周通气一次并换取 NaOH 溶液, 同时补充通气时损失的水

分。培养后第 0, 7, 14, 28, 56 和 112天取土样分析。

称取相当于 6. 00g 烘干土的新鲜土壤置于 100ml离心管中, 加入 40ml的甲醇后放入振荡器, 以 200r

min- 1的转速间歇振荡 2h,再以 3000r min- 1的转速离心 10min, 连续 5次。离心液定容至 200ml, 并测其可

提取态残留量。经甲醇提取后的土壤,室温下挥发甲醇至土壤完全干燥, 粉碎混匀后称取 1. 00g土壤置

于氧化燃烧仪中燃烧, 用 15ml闪烁液 (乙醇胺: 乙二醇乙醚 : PPO : POPOP : 二甲苯= 175ml: 350ml: 5g:

0. 4g: 475ml, 上述试剂均为分析纯级)吸收14CO2 ,由液体闪烁计数器测定放射性活度, 并计算结合态残

留量。

1. 5� 数据整理与统计分析

利用 Excel�及 SPSS统计软件进行试验结果的数据整理与统计分析。

2 � 结果与讨论

2. 1 � 14
C- 甲磺隆在不同土壤中的可提取态残留与结合态残留动态

农药在土壤中的残留形式,可分为可提取态与结合态两种。可用溶剂提取并为常规

残留分析方法所鉴定分析的这部分残留物,即为可提取态残留物。结合态残留物,也有人

称之为不可萃取性残留物。关于结合态残留物的含义,在农药环境化学界里一直存在诸

多争论。FAO/ IAEA于 1986年确定的结合残留含义为用甲醇连续萃取 24h后仍残存于样

品中的农药残留物为结合残留[ 10]。本试验以甲醇连续振荡提取土壤中甲磺隆的14C 残留

物,第六次提取液的放射性水平已与本底相近。因此, 在我们的研究中, 指定用甲醇连续

振荡提取 5次后, 仍残存于土壤中的甲磺隆14C 残留物为结合残留,可提取态残留则是指

溶解于甲醇的这部分残留物。

用
14
C- 甲磺隆处理的 15种土壤经不同时间培养后, 取样分析土壤中甲磺隆的可提

取态和结合态残留物的14C放射性活度,并换算为残留率, 其随时间的变化动态示于图 1、

图2。图 1表明, 土壤中甲磺隆14C 残留物的可提取态残留率随时间延长而逐渐降低,培

养112天后,其可提取态残留量为原始量的 16. 1%~ 75. 5%。而由图 2可见, 在本试验前

28天处理时间内,甲磺隆14C残留物在土壤中具有明显的结合残留, 结合态残留率随培养

时间增加而迅速增加, 28天时,其结合态残留率达到 11. 4%~ 55. 7% ;在处理 28~ 112天

内,土壤中甲磺隆14C残留物的结合态残留率随时间逐渐减少。另外经计算得到, 土壤中

甲磺隆14C残留物的结合态残留量与可提取态残留量的比值亦随时间先不断增大而后稍

降。由此可见, 土壤中结合态甲磺隆残留物主要由甲醇可提取态残留物转变而成,而随着

时间的变化这部分结合残留态在土壤中能缓慢转变为可提取态残留物或直接矿化成

CO2。
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图 1 � 14C- 甲磺隆在土壤中可提取态残留的动态变化

Fig. 1 � Extractable residues of 14C- metsulfuron-methyl in soils

图 2� 14C- 甲磺隆在土壤中结合态残留的动态变化

Fig. 2 � Bound residues of 14C- metsulfuron-methyl in soils
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2. 2 � 14
C- 甲磺隆在不同土壤中的降解方式

在实验室 25 � 恒温条件下,培养 112天后,供试土壤中甲磺隆14C残留物占施入量的

40. 0% ~ 82. 9%, 其在土壤中的降解随时间的变化动态如图 3所示。对土壤中甲磺隆
14
C

残留总量与降解时间之间进行回归分析发现,甲磺隆在 15种土壤中的降解随时间的变化

均符合一级反应动力学方程。由表 2可见, 拟合方程的相关系数的绝对值均大于 0. 939

( r 0. 01= 0. 917) ,除石灰土的拟合度为 88. 1% ,其他 14种土壤的拟合度都大于 95. 0% ,这

表明所采用的拟合方程能很好地描述土壤中甲磺隆的残留总量与培养时间之间的关系。

根据公式 DT 0. 5= T ln2/ ( lnC0- lnC1)计算可得到甲磺隆的
14C 残留物在土壤中的降解半

衰期( DT 0. 5) ,其中 C0 为
14C- 甲磺隆初始剂量(mg kg- 1) , C1为培养结束时甲磺隆的

14C残

留总量( mg kg- 1) , T 为培养总时间(天) [ 9, 11]。本试验得到的甲磺隆的14C 残留物在土壤

中的降解半衰期较长,为 84. 7天~ 412. 9天。这是因为14C标记物示踪法获得的是样品中

所有的
14
C量,它既包括母体

14
C- 甲磺隆中的

14
C,也包含了

14
C- 均三嗪及其他含

14
C 的降

解中间产物中的14C,这就造成该方法得到的降解半衰期明显偏高。

图 3 � 14C- 甲磺隆在土壤中的残留动态

Fig. 3 � The dynamics of 14C- metsulfuron-methyl residues in soils

2. 3 � 土壤性质对甲磺隆残留的影响

农药在土壤中的降解情况,既与其分子结构有关, 也受土壤性质的影响。本文对土壤

中甲磺隆的残留量、半衰期与土壤性质之间进行了相关分析,其相关系数见表 3。

相关统计分析结果表明, 土壤 pH 值与甲磺隆
14
C 残留物的降解半衰期、残留量及可

提取态残留率呈显著的正相关,而土壤中甲磺隆
14
C 残留物的结合态残留率与土壤 pH 值

呈显著负相关, 与甲磺隆的矿化率呈显著正相关( r= 0. 635* ) , 与降解半衰期呈显著负相
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关( r= - 0. 636* ) ,这与 Ajit、Beyer、Walker、Pons、苏少泉等人的报道相一致[ 2, 12~ 19]。这是

因为,在酸性土壤中,甲磺隆水解尤为迅速,主要以中性分子形式和阴离子形式混合存在;

在中性和碱性土壤中水解作用缓慢,大部分是水溶性强的阴离子。中性分子对水解敏感

程度比阴离子强 250~ 1 000倍[ 20, 21] , 所以甲磺隆在酸性土壤中的降解比在碱性土壤中

快。而甲磺隆在碱性土壤中主要呈阴离子态,故不易与带负电荷的土壤胶体(粘粒)结合,

形成的结合态甲磺隆残留量少一些,但其潜在的移动性和淋溶性增强,有可能被淋失至底

土层或污染地下水。Sarmah等报道,底土层中的土壤有机碳含量、微生物量和微生物活性

皆比表土层中的低, 而 pH值则比表土层中的高,甲磺隆在这样的土壤环境中降解将会更

慢
[ 17]

,因此碱性土壤中施用甲磺隆除草剂应谨慎。

表 2 � 14C- 甲磺隆在不同土壤中的降解方式

Table 2� Degradation of 14C- metsulfuron-methyl in soils

土壤

Soil

降解模型

Exponential equat ion

相关系数( r )

Correlat ion coefficient ( r )

拟合度( %)

Level of simulat ion ( % )

DT 0. 5(天)

Half life( day)

红砂田 y = 10. 53e- 0. 0051x - 0. 976** 95. 4 140. 9

紫大泥田 y = 10. 21e- 0. 0044x - 0. 981** 96. 2 152. 9

棕泥田 y = 10. 23e- 0. 0041x - 0. 986** 97. 2 168. 1

紫泥砂田 y = 10. 18e- 0. 0046x - 0. 980** 96. 1 146. 6

黄红壤 y = 10. 25e- 0. 0034x - 0. 986** 97. 1 207. 6

粉泥田 y = 10. 33e- 0. 0032x - 0. 976** 95. 2 223. 2

潮 � 土 y = 9. 98e- 0. 0025x - 0. 989** 97. 8 277. 6

滨海盐土 y = 10. 06e- 0. 0017x - 0. 996** 99. 2 412. 9

黄 � 壤 y = 10. 64e- 0. 0066x - 0. 982** 96. 4 106. 3

石灰土 y = 11. 07e- 0. 0080x - 0. 939** 88. 1 84. 7

青紫泥田 y = 10. 01e- 0. 0052x - 0. 988** 97. 7 136. 9

黄斑田 y = 9. 91e- 0. 0053x - 0. 981** 96. 2 121. 8

泥质田 y = 9. 78e- 0. 0056x - 0. 994** 98. 8 117. 1

黄筋泥田 y = 9. 79e- 0. 0062x - 0. 995** 99. 5 109. 1

红粘田 y= 10. 09e- 0.0071x - 0. 985** 97. 1 94. 1

� � * * P< 0. 01; y :甲磺隆14C残留物的含量( mg kg- 1) , x :培养时间(天)

表 3� 土壤性质对甲磺隆降解的影响(相关系数表)

Table 3 � The correlation coefficients between soil properties and metsulfuron-methyl residues

pH 有机碳 富啡酸碳 胡敏酸碳 胡敏素碳 CEC 粘粒 粉粒
微生物

生物量碳

Organic

C
Fulvic C Humic C Humin C Clay Silt

M icrobial

biomass C

残留物

半衰期
0. 691** - 0. 242 - 0. 514* - 0. 472 0. 537* 0. 164 - 0. 518* 0. 520* - 0. 522*

残留量 0. 526* - 0. 160 - 0. 526* - 0. 481 0. 554* 0. 105 - 0. 578* 0. 450 - 0. 593*

可提取态

残留率
0. 641** - 0. 106 - 0. 486 - 0. 344 0. 448 0. 326 - 0. 559* 0. 434 - 0. 556*

结合态

残留率
- 0. 550* - 0. 003 0. 254 0. 039 - 0. 143 - 0. 428 0. 325 - 0. 253 0. 433

� � * P< 0. 05, * * P< 0. 01
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众多研究表明, 土壤有机碳和粘粒也能影响农药的降解速率和结合残留。Barriuso等

认为,增加土壤中有机碳的含量能促进结合残留态甲磺隆的形成[ 22]。但本试验中结合态

的甲磺隆14C残留量主要受土壤 pH 值、CEC、微生物生物量碳及粘粒等性质的影响,而与

有机碳含量间的相关性较低。也有研究提出,土壤与农药形成结合残留态,其主要贡献是

来自土壤的腐殖物质,至于优先与何种腐殖物质组分结合则取决于残留物自身的结构和

土壤性质,土壤腐殖物质中的结合残留态农药的降解能力与各腐殖物质组分的稳定性、含

量有明显的相关性[ 6, 7, 23]。由表 3可见,甲磺隆在土壤中的降解速率与土壤有机碳中富啡

酸所占的比例呈显著正相关, 与土壤有机碳中胡敏素所占的比例呈显著负相关,这与土壤

腐殖物质组分的相对稳定性大致相符。

据国内外有关学者提出, 很多农药的降解随土壤中粘粒含量的增高而加快[ 24, 25]。表

3也说明了粘粒含量高、粉粒含量低的土壤中,甲磺隆的降解速率更快、可提取态残留率

低而结合残留率高。Clapp等人的研究结果显示,分布在粉粒中的腐殖物质比粘粒中的更

不易被微生物所分解
[ 6]
。而本文对所供试的 15种土壤的性质进行分析得到, 土壤有机碳

中胡敏素所占的比例与土壤中粉粒含量呈显著正相关( r= 0. 519
*
)。由此可见, 土壤中

粘粒和粉粒的含量对甲磺隆降解的影响主要还是与土壤腐殖物质有关。

2. 4 � 甲磺隆残留与土壤性质的回归预测模型

为了进一步揭示土壤性质对甲磺隆残留的影响,本文采用 SPSS统计软件对甲磺隆14C

残留物的可提取态含量、结合态含量、残留总量和降解半衰期与上述土壤性质间进行了逐

步回归分析(设定在 �= 0. 05水平引入变量和 �= 0. 10水平剔除变量的临界值)所建的模

型见于表 4。

表 4� 甲磺隆残留与土壤性质的回归预测模型
Table 4 � Mathematical models for predict ing metsulfuron-methyl residues by soil properties

数学模型
Mathematical models

决定系数

R 2
F 值
F value

各变量的 T 值及决定系数

Variable T value and variable R 2

T � � R2

(A) Y1= 6. 172+ 0. 495X 1- 0. 003X 2

� � � � - 0. 041X3- 0. 110X4

0.893 20.827* *

X 1:

X 2:

X 3:

X 4:

2.25* ,

- 5. 20** ,

- 2.15* ,

- 3. 51** ,

0. 198

0. 327

0. 144

0. 224

(B) Y2= 2. 002+ 0. 001X 2- 0.022X 5 0.508 6. 207**
X 2:

X 5:

2.15* ,

- 2.80* ,

0. 188

0. 320

(C) Y3= 10. 635- 0. 002X 2-

� � � � 0. 044X 3- 0. 104X4

0.832 18.188* *

X 2:

X 3:

X 4:

- 3. 79** ,

- 3. 15** ,

- 5. 11** ,

0. 251

0. 238

0. 343

(D) Y4= 64. 323+ 50. 588X 1-

� � � � 0. 106X 2- 3. 359X4-

� � � � 264. 09X 6

0. 943 41. 235* *

X1:

X2:

X4:

X 6

6. 53** ,

- 4. 29** ,

- 3. 02** ,

- 3. 90** ,

0. 450

0. 214

0. 146

0. 133

� � * 表示显著水平达 0. 05, * * 表示达 0. 01的极显著水平

Y1:可提取态含量, Y2:结合态含量, Y3:残留总量, Y4:半衰期

X 1: pH, X 2:微生物生物量碳, X 3:粘粒, X 4:富啡酸碳, X 5: CEC, X 6:全氮量
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由表 4可知土壤微生物的活性越强, 甲磺隆降解速率越快,但值得注意的是甲磺隆的

结合残留率也越高。焦淑贞等人对14C- 涕灭威在旱田土壤中的降解研究也得到相似的

结果
[ 27]
。微生物在分解

14
C- 甲磺隆及其降解中间产物的同时也以

14
C- 甲磺隆及其降解

中间产物作为能源而使得部分14C进入体内或细胞质中, 形成生物体内的结合残留态,这

可能是微生物活性增加甲磺隆结合残留的原因之一。

图 4� 测定值和拟合值间的拟合图形
Fig. 4 � Fitt ing of observed ( � ) and predicted ( - - ) values

由表 4还可知所建回归方程的 F 检验值都达到 �= 0. 01的极显著水平,这充分反映

了所建模型的可靠性;进入回归方程的自变量的偏回归系数的 T 值检验也是显著的,表

明各个自变量对因变量的影响都达到显著水平;而且, 回归方程A~ D的 Durbin Watson值

( d 值)分别为 1. 648、1. 491、1. 878和 1. 856,表明进入回归方程的各个自变量的自相关不

显著,这也说明在实验的培养过程中,这些自变量(土壤性质)是可控制的(也即可认为是
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不随时间而变化的)。事实上,对于土壤 pH 值、富啡酸碳量、全氮量、粘粒含量及 CEC值

在112天的培养过程中一般是认为不随时间而变化的,而徐建民等在研究磺酰脲类除草

剂对土壤微生物生物量碳、氮的影响中得出, 在培养过程中前15天内,土壤微生物生物量

碳、氮都随时间而降低,随后土壤微生物生物量碳、氮渐趋稳定, 可以认为培养 15天后土

壤微生物活性也是不随时间而变化的[ 28]。因此, d 值检验不仅证实了土壤性质是不随时

间而变化的,同时也说明了所建模型的稳定性较好。

甲磺隆
14
C残留物的可提取态含量、结合态含量、残留总量及降解半衰期的测定值与

模型的拟合值间的拟合效果见于图 4,图中实线为测定值, 虚线是拟合值, R为复相关系

数, C为拟合度。由图 4可见,土壤中甲磺隆14C残留物的可提取态含量、残留总量和降解

半衰期的测定值与拟合值间的拟合度皆较好,在 83. 2%~ 94. 3%之间; 只有甲磺隆
14
C残

留物的结合态含量的测定值与拟合值间的拟合度相对较低, 为 50. 9%, 也即进入回归方

程的土壤 CEC值和微生物生物量碳这两个变量对甲磺隆结合态含量的解释能力只有

50. 9%。换言之,土壤CEC值和微生物生物量碳与结合态含量虽然存在着显著的线性关

系,但这种线性关系的强度是比较弱的, 仅考虑土壤 CEC 值和微生物生物量碳不足以估

计或预测土壤性质对结合态含量实际功效的大小。

各自变量的偏回归系数反映的是土壤性质对甲磺隆残留的边际贡献率的大小, 与各

变量的量纲有关;而各自变量的决定系数不仅反映了土壤性质与甲磺隆残留之间的数量

关系,还揭示了各自变量对甲磺隆残留的影响程度。本文所建的模型中,被选入的自变量

的贡献率差异不是很大, 但总的来说土壤 pH 值、微生物生物量碳和有机碳中富啡酸碳所

占的比例对甲磺隆残留的贡献率较大些。如对甲磺隆14C残留物的可提取态含量贡献率

最大的因素是微生物生物量碳( 0. 327) ,其次是有机碳中富啡酸碳所占的比例( 0. 224)和

土壤 pH 值( 0. 198) ; 对甲磺隆14C残留物的残留总量贡献率较大的是有机碳中富啡酸碳所

占的比例( 0. 343)和微生物生物量碳( 0. 251) ; 对甲磺隆降解半衰期贡献率最大的因素是

土壤 pH 值( 0. 450) , 其次是微生物生物量碳( 0. 214)和有机碳中富啡酸碳所占的比例

( 0. 146)。因此可以说,土壤 pH 值、微生物生物量碳和有机碳中富啡酸碳所占的比例是影

响甲磺隆在土壤中残留的主要因素。

3 � 结 � 论

1. 甲磺隆14C残留物的残留总量在土壤中随时间延长而减少,降解时间和残留量之

间符合一级反应动力学指数方程 C= C0e
- kt。经相关分析表明, 土壤 pH 值与甲磺隆14C

残留物的降解半衰期、残留量及可提取态残留率呈显著的正相关,而结合态残留率与土壤

pH值呈显著负相关,与矿化率呈显著正相关( r= 0. 635* ) , 与降解半衰期呈显著负相关

( r= - 0. 636* )。这也进一步证实了,甲磺隆在碱性土壤中是以微生物降解为主, 而在酸

性土壤中是以非酶化学水解作用和微生物活动共同降解的, 故在碱性土壤中的半衰期远

长于中性和酸性土壤中。土壤微生物的活性越强,甲磺隆降解速率越快,但值得注意的是

甲磺隆14C残留物的结合残留量也越高。另外,土壤中有机碳和粘粒的含量也影响其在土

壤中的残留状况。
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2. 经逐步回归分析可得到拟合效果较好的方程: Y1= 6. 172+ 0. 495X 1- 0. 003X 2-

0. 041X 3- 0. 110X 4, Y2= 2. 002+ 0. 001X 2- 0. 022X 5, Y3= 10. 635- 0. 002X 2- 0. 044X 3- 0.

104X 4, Y4= 64. 323+ 50. 588X 1- 0. 106X 2- 3. 359X 4- 264. 09X 6( Y1: 可提取态含量, Y2:结

合态含量, Y3:残留总量, Y4:半衰期: X1: pH, X 2: 微生物生物量碳, X 3: 粘粒, X 4: 富啡酸

碳, X 5: CEC, X 6:全氮量)。由各自变量的决定系数可知, 土壤 pH 值、微生物生物量碳和

有机碳中富啡酸碳所占的比例是影响甲磺隆在土壤中残留的主要因素。

3. 甲磺隆在碱性土壤中降解较慢,主要呈可提取态残留, 故其生物活性较高且潜在

的移动性和淋溶性增强,因此碱性土壤中施用甲磺隆除草剂应谨慎。甲磺隆的土壤结合

残留是其残效期长的一个重要原因,结合态残留物释放缓慢,迁移淋溶性降低,但延长了

它在土壤中的持留时间而影响或危害后茬敏感作物的生长, 并有可能引起粮食安全或环

境的污染问题。因此,在施用甲磺隆的麦茬地上,应避免麦收后就种植大豆、玉米和棉花

等敏感作物。
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DYNAMICS AND FORMS OF 14C- METSULFURON-METHYL

RESIDUAL IN SOILS

Wang Ha-i zhen � Xu Jian-min � Xie Zheng-miao � Ye Qing- fu

( Institute of Soil and Water Resources and Environmental Science, Zhej iang University , Hangzhou 310029)

Summary

Laboratory study on dynamics and forms of 14C-metsulfuron-methyl residual was investigated in

15 soils. It was found that there was a steady loss of 14C-metsulfuron-methyl with time in soils,

which could be described by the f irs-t order equation. Soil pH was positively related to the hal-f life,

total
14
C-residues and extractable

14
C-residues, but negatively to the bound

14
C-residues. The

degradation rates and 14C-residues binding rate varied with the soil microbial biomass. The humic

substances and clay could also influence the degradation rates and residual forms of 14C-metsulfuron-

methyl in soils. Soil pH, microbial biomass and fulvic acid were the most significant factors

controlling the degradation rates and forms of 14C-metsulfuron-methyl residual in soils. The

regression equations between metsulfuron-methyl residues and soil propert ies were established after

the stepwise regression analysis.

Key words � � 14
C-metsulfuron-methyl, Extractable

14
C-residues, Bound

14
C-residues, Soil
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