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Cd/Cu/Pb 对磺胺嘧啶在土壤中吸附迁移的影响* 

张步迪 林 青 徐绍辉
1† 

（青岛大学环境科学与工程学院，山东青岛 266071） 

摘 要   通过室内批平衡实验和土柱出流实验，探讨了不同浓度镉（Cd）及相同浓度的 Cd、铜（Cu）、铅（Pb）对磺

胺嘧啶在土壤中吸附、迁移的影响，并分别用 Freundlich、Langmuir、Linear 方程及 Hydrus-1D 中的单点和两点吸附模型模

拟其在土壤中的吸附、运移过程。结果表明：当 Cd 浓度为 10.0 mg kg-1 时促进磺胺嘧啶的吸附；Cd 浓度为 1.0、300.0 mg kg-1

时抑制磺胺嘧啶吸附；Cd 浓度为 100.0 mg kg-1 时对磺胺嘧啶的吸附无影响；300 mg kg-1 的 Cd、Cu、Pb 存在时，磺胺嘧啶

吸附量大小顺序为 Cd>Cu>Pb。土柱出流实验中，当 Cd 浓度为 10.0 mg kg-1 时，磺胺嘧啶在土柱中的迁移速度最慢，其他浓

度对迁移影响不明显；Cd、Cu、Pb 相比较而言，Cu 存在时磺胺嘧啶的迁移最快，Cd 存在时迁移最慢。在对静态吸附特征

的拟合过程中，Linear 方程拟合效果最好，决定系数 R2 均在 0.98 以上；Hydrus-1D 模拟时，两点模型可更好地拟合磺胺嘧

啶的运移特征，R2>0.907，均方根误差 RMSE<0.051，瞬时吸附 f 所占分数较高，说明磺胺嘧啶在迁移过程中存在较大程度

的瞬时吸附。 
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随着社会的发展，土壤中重金属和抗生素污染已成为不能忽视的环境问题。抗生素主要用于人类和动

物的疾病治疗及预防[1-5]，由于大多数抗生素均无法被吸收，大约有 50%~90%的抗生素以母体或代谢物的

形式排出体内，进入环境[6-8]。目前，已在地下水、土壤、地表水等多种环境介质中检测出抗生素[9-11]。近

几十年来，由于化肥及堆肥[12-13]的使用、工业污染物的沉积、污水灌溉[14]等，土壤中重金属含量也越来越

高。抗生素和重金属共存会影响两者在土壤中的吸附迁移。已有研究报道，许多具有可离子化官能团的抗

生素可与金属离子发生络合作用，重金属会对土壤中抗生素的吸附产生抑制或促进作用。Pei 等[15]发现，

由于静电竞争作用，铜（Cu（Ⅱ））会抑制磺胺噻唑在泥炭和土壤中的吸附。Morel 等[16]也报道了 Cu（Ⅱ）

通过与磺胺甲恶唑（SMX）形成 SMX-Cu-土壤的三元复合物而显著增加其在土壤中的吸附。葛成军等[17]

研究表明，Cu
2+和锌（Zn

2+）的存在可不同程度降低土壤对土霉素的吸附，阳离子的竞争吸附是影响土霉

素吸附的主要原因。Bansal
[18]通过批平衡实验研究了镉（Cd）对四环素在土壤中吸附解吸的影响，发现

Cd 的存在增强了四环素的滞后效应。 

以往的研究多集中在某一浓度的单一重金属对抗生素静态吸附的影响，而不同浓度、不同种类重金属

对抗生素在土壤中吸附迁移的作用如何，报道相对较少。本文以磺胺嘧啶（Sulfadiazine，SDZ）为研究对

象，通过批平衡等温吸附实验，研究了不同浓度 Cd 及相同浓度的 Cd、Cu、铅（Pb）对其在土壤中吸附的

影响；利用土柱出流实验，研究 Cd、Cu、Pb 对磺胺嘧啶在土壤中迁移的影响，并用 Hydrus-1D 模型对 SDZ

在土壤中的迁移进行模拟，以期为评估抗生素和重金属在土壤中的复合污染特征提供理论依据。 

1 材料与方法 
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1.1 试验材料 

CdCl2、CuCl2、Pb(NO3)2 均为分析纯，购自国药集团化学试剂有限公司；SDZ 纯度 99%，购自北京百

灵威科技有限公司，pKa 值为 1.57/6.50，其结构及在不同 pH 下的形态参见文献[5]。 

供试土壤取自山东省青岛市即墨移风店镇，为棕壤（普通简育旱耕人为土），其理化性质见表 1，供试

土壤 pH 为 4.27，根据青岛市对 2016 年全市土壤酸化情况进行的调研[19]，这主要是由于酸雨和酸性肥料的

使用造成的。 

表 1 供试土壤理化性质 

Table 1 Phy-chemical properties of tested soil 

土壤类型 

Soil type 
pH 

有机质 

Organic matter 
(g kg-1) 

容重 

Bulk density 
(g cm-3) 

氧化还原电位
oxidation-reduction 

potential，Eh 

(mV) 

阳离子交换量
Cation exchange 

capacity，CEC 

(cmol kg-1) 

机械组成 

Mechanical composition (%) 

砂粒 

Sandy 

粉粒 

Silt 

黏粒 

Clay 

普通简育旱

耕人为土①
 

4.27 9.46 1.40  796.8     14.35 36.40 55.36 8.24 

① Hap-ustic luvisols orthic anthrosols 

分别用 CdCl2、CuCl2、Pb(NO3)2 配置含 Cd、Pb、Cu 为 2 000 mg L
-1 的储备液，取一定体积的储备液

定容至 200.0 ml，分别加入 1 000 g 过 2 mm 筛的土壤中，与土壤混合均匀，分别获得含 Cd 浓度为 1.0、10.0、

100.0、300.0 mg kg
-1 的土壤（分别记为空白对照、Cd1、Cd10、Cd100、Cd300）以及 Cu、Pb 浓度为 300.0 

mg kg
-1 的土壤（分别记为 Cu300、Pb300），自然风干后，过 2 mm 筛备用。 

1.2 批平衡吸附实验 

用 0.01 mol L
-1 的 CaCl2为背景溶液，配置浓度梯度为 0.0、10.0、20.0、30.0、40.0、50.0 mg L

-1 的 SDZ

溶液，调节 pH 为 6。分别称取上述用 Cu、Pb、Cd 污染的土壤 1 g±0.000 5 g，加入聚丙烯塑料离心管中，

按照水土比 20:1 加入 20.0 ml 不同浓度的 SDZ 溶液，在 25℃±0.5℃下振荡 24 h，再在 4 000 r min
-1 下离心

5 min 后过滤，分别用紫外分光光度计（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[20]、用 ICP-AES（Optima 8000，珀金埃尔默企业管理有限公司）测定钙离子浓度，以上处理均做 3

次重复。 

1.3 土柱实验 

取 410.0 g 重金属污染土壤，分 8 次均匀填装至直径为 5.0 cm、高 17.0 cm 的土柱中，土柱由有机玻璃

加工而成。为了使土柱填装均匀，以避免大孔隙的出现，每次均用压实器压实后再填装下一层。在土柱两

端的接口处均放置适量脱脂棉，以防止土壤颗粒随溶液流出，堵塞出液口；然后在柱子两端分别加入一个

与土柱直径相当的滤纸，并填装约 1 cm 的石英砂，以保证供液时溶液可均匀地渗入土壤中。填装土柱后，

启动蠕动泵，先用 0.01 mol L
-1 的 CaCl2溶液自下而上饱和土柱，待土柱饱和并出流稳定后，自上而下输入

3 个孔隙体积（Pore volume，PV）的 30.0 mg L
-1 的 SDZ （pH6），其后用 0.01 mol L

-1 的 CaCl2 溶液冲洗，

直至无 SDZ 检出。分别用紫外分光光度计（UV9100C PC，北京莱博泰科仪器有限公司）、ICP-AES（Optima 

8000，铂金埃尔默企业管理有限公司）、pH 计（PHS-3C，上海精科仪器有限公司）和便携式电导率仪（雷

磁 DDB-303A，上海精密科技有限公司）测定出流液中的 SDZ 浓度、Ca
2+浓度、pH 和电导率。此实验重

复 2 次。 

1.4 分析方法 

1.4.1 静态吸附模型   SDZ 在土壤中吸附量的计算公式为式(1)。对于批平衡吸附等温线模型较为常见的有

Langmuir、Freundlich 和 Linear 方程，其分别为式 (2)、式 (3)和 式(4)。选用这三个模型对 SDZ 在土壤中

的静态吸附进行模拟。 

SDZ 的吸附量：  (1) 

Langmuir 方程：  (2) 
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Freundlich 方程：      (3) 

Linear 方程：   (4) 

以上各式中：Qe 为 SDZ 的吸附量，mg kg
-1；C0 为 SDZ 的初始浓度，mg L

-1；Ce为反应平衡后 SDZ 的

浓度，mg L
-1；V 为溶液的体积，L；m 为所用土壤的质量，g；Qm为最大吸附量，mg kg

-1；KL是与吸附能

力有关的系数，L mol
-1；KF为 Freundlich 吸附系数，代表吸附容量，与吸附能力有关，其值越大，则吸附

速率越快；1/n 为吸附经验参数；KD为线性分配系数。 

1.4.2 溶质运移模型   对于均质土柱中的水流和溶质运移常被视为一维运移，稳定流条件下，仅考虑吸附

作用，溶质在一维均匀介质中的运移过程可用对流弥散方程（Convection dispersion equation，CDE）来描

述[21]。 

当土柱为均质土壤时，其吸附可以假定为动力学吸附，通常用非平衡单点吸附模型（One-site sorption 

model，OSM）来描述溶质在土柱中的运移；用非平衡两点吸附模型（Two-site sorption model，TSM）描

述溶质在土壤中运移的化学非平衡性[22]。对于 TSM 模型，吸附点位可以分为两部分。类型Ⅰ假定吸附是

瞬时的，用吸附平衡等温线来描述；类型Ⅱ假定吸附是受速率限制（依赖于时间）的，并遵从一阶动力学

方程[23]。 

1.4.3 阻滞因子   阻滞因子 Rd作为 SDZ 在土壤中吸附延迟的重要参数之一，可以分别通过静态批平衡实

验数据和 Hydrus-1D 反演模拟获得；将这两种方法求得的 Rd 进行比较，以确定前一种方法是否具有可靠性，

以便更加准确地用模型描述 SDZ 在土壤中的迁移过程。 

对于线性吸附，阻滞因子（Retardation factor）的表达式为： 

  (5) 

式中，ρ为容重，g cm
-3；Kd 为线性分配系数；θv为体积含水量，cm

3
 cm

-3。 

Kd 是评价 SDZ 在土壤中吸附能力的重要参数，其在土壤中的迁移性将直接受 Kd 大小的影响。用不同

的静态吸附等温线，得到的线性分配系数 Kd也不相同。 

对于 Freundlich 方程，线性化 Kd 的方法有两种[24-25]： 

 (6) 

 (7) 

对于 Langmuir 方程[26]： 

 (8) 

1.5 数据处理 

所有测定数据均用 Microsoft Excel 2010 软件进行计算和统计分析，分别用 Origin 9.0 软件和 Hydrus-1D

软件对 SDZ 在土壤中的静态吸附和迁移过程进行模拟。 

2 结果与讨论 

2.1 重金属对 SDZ在土壤中吸附的影响 

图 1 为不同浓度 Cd 及相同浓度 Cd、Cu、Pb 存在时 SDZ 在土壤中的吸附等温曲线，图 2 为土壤对重

金属的吸附率（吸附平衡后残留在土壤中的重金属含量占染毒土壤重金属含量的百分数）。由图 1a 可见，

不同浓度 Cd 存在时，吸附平衡后 SDZ 吸附量大小顺序为 Cd10>Cd100≈空白对照>Cd300>Cd1，当土壤中

Cd 浓度为 10.0 mg kg
-1 时，促进了 SDZ 的吸附，Cd 浓度为 300.0 mg kg

-1 和 1.0 mg kg
-1时，则抑制了土壤对

SDZ 的吸附，其中，Cd 浓度为 10.0 mg kg
-1 时，SDZ 的吸附量最大，Cd 浓度为 1.0 mg kg

-1 时，SDZ 的吸

附量最小。如图 2a，土壤对 Cd 的吸附率大小顺序与 SDZ 相反，为 Cd1>Cd300>Cd100>Cd10，可见，土壤
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对 Cd 的吸附率越高，Cd 对 SDZ 的竞争作用越强，SDZ 的吸附量越低。推测当 Cd 浓度为 1.0 mg kg
-1时，

Cd 与 SDZ 之间的桥键作用非常微弱[27]，大多数 Cd 被吸附在土壤表面，竞争 SDZ 的吸附点位，从而抑制

SDZ 在土壤中的吸附。当土壤中 Cd 含量为 10.0 mg kg
-1 时，土壤中的 Cd 可以通过氨基、嘧啶基等与 SDZ

络合，形成带正电的络合物，吸附至土壤表面，从而促进 SDZ 在土壤中的吸附[28]。当 Cd 浓度增加至 100.0 

mg kg
-1 时，Cd 与 SDZ 的络合作用和静电吸附竞争作用均逐渐增强，两种作用相互抵消，对 SDZ 的吸附几

乎无影响。当 Cd 浓度增加至 300.0 mg kg
-1 时，竞争作用强于络合作用，从而降低了 SDZ 的吸附。 
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注：图例中 Cd1、Cd10、Cd100、Cd300 分别表示土壤中 Cd 含量为 1.0、10.0、100.0、300.0 mg kg-1；Cu300、Pb300 分别表

示土壤中 Cu、Pb 的含量分别为 300.0 mg kg-1。下同   Note: In the legend, Cd1、Cd10、Cd100、Cd300 stands for the content of 

Cd in soil was 1.0, 10.0, 100.0, 300.0 mg kg-1 respectively; Cu300 and Pb300 for the content of Cu and Pb in soil was 300.0 mg kg-1. 

The same below 

图 1 Cd/Cu/Pb 存在时磺胺嘧啶（SDZ）的等温吸附曲线 

Fig. 1 Adsorption isotherms of sulfadiazine SDZ in the presence of Cd/Cu/Pb 

Cu、Pb、Cd 存在时对 SDZ 吸附的影响见图 2b，土壤对 Cu、Pb、Cd 的吸附率见图 2b。由图可见，

不同重金属对 SDZ 吸附影响差异明显。当 Cd、Cu、Pb 浓度均为 300.0 mg kg
-1时，含 Cd 土壤对 SDZ 的吸

附量最大，其次为含 Cu 土壤，含 Pb 土壤吸附量最低；Cd、Cu、Pb 的存在均抑制了 SDZ 的吸附。土壤对

Cd、Cu、Pb 的吸附率则与对 SDZ 的吸附量顺序相反，吸附率大小为 Pb>Cu>Cd，即土壤吸附重金属的量

越大，其对 SDZ 的吸附量越低。土壤对 Cd、Cu、Pb 具有较高的吸附能力[29]，当土壤中含有较高浓度的

Cd、Cu、Pb 时，会与 SDZ 竞争吸附点位[15]，从而抑制 SDZ 在土壤中的吸附。 
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图 2 土壤对 Cd/Cu/Pb 的吸附率 

Fig. 2 Adsorption rate of Cd/Cu/Pb in the soil 

用上述三个模型对土壤中存在不同浓度 Cd 时 SDZ 的吸附特征进行拟合，如图 3 所示。表 2 为拟合的

相关参数。对于不同 Cd 浓度的吸附等温实验，用 Freundlich 方程拟合得到的 1/n 在 0.88~0.98 之间， KF

在 12.08~17.48 之间，拟合得到的决定系数 R
2 为 0.965~0.999，1/n 接近于 1，说明吸附可逆性较高，以吸
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附分配为主[30-32]，根据前期研究，SDZ 在土壤中的吸附过程为物理化学吸附[33]。用 Langmuir 方程拟合得

到的最大吸附量 Qm在 2 005~8 932 mg kg
-1 之间，差异较大，KL在 0.001~0.007 之间，R

2 在 0.964~0.999 之

间。虽然 Freundlich 方程和 Langmuir 方程在对吸附过程进行拟合时的决定系数接近 1，但由于吸附曲线偏

向线性，拟合得到的相关参数并不能很好地解释吸附过程。不同 Cd 浓度对 SDZ 吸附的影响更适合用 Linear

方程描述，其吸附系数 KD为 Cd10>空白对照≈Cd100≈Cd300>Cd1，决定系数 R
2
>0.994，因此，Linear 方程

可以较好地拟合不同浓度 Cd 对 SDZ 在土壤中吸附的影响。 

对土壤中存在 Cu、Pb 和 Cd 时 SDZ 的吸附特征进行拟合，Freundlich 方程拟合得到的 1/n 在 0.76~0.98

之间，Cd 300 和 Cu 300 对 SDZ 的吸附偏向于线性吸附，而 Pb 300 则呈现出明显的非线性，拟合的决定系

数 R
2
>0.907。Langmuir 方程对 Pb 300 拟合的最大吸附量为 563.2 mg kg

-1，大大少于 Cu 和 Cd 存在时的吸

附量，说明 Pb 对 SDZ 吸附影响很大，对 SDZ 吸附的抑制作用很强。Linear 方程拟合得到的参数 KD为 Cd 

300>Cu 300>Pb 300，即 KD 值越大，对 SDZ 的吸附能力越强，抑制作用越弱。
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图 3  Cd/Cu/Pb 存在时 SDZ 在土壤中的吸附拟合曲线 

Fig. 3 Fitting of adsorption curves of SDZ in the soil in the presence of Cd/Cu/Pb 

表 2 Cd/Cu/Pb 存在时吸附等温模型的拟合参数 

Table 2 Fitting parameters of the adsorption isotherm models in the presence of Cd/Cu/Pb 

重金属 

Heavy metal 

Freundlich 方程 

Freundlich equation 

Langmuir 方程 

Langmuir equation 

Linear 方程 

Linear equation 

   

KF 1/n R2 Qm KL R2 KD R2 

空白对照 Blank control 16.49 0.89 0.989 2132 0.006 0.988 11.42 0.997 

Cd 1 12.34 0.93 0.965 3494 0.003 0.964 9.92 0.994 

Cd 10 17.48 0.91 0.996 2539 0.005 0.998 13.13 0.998 

Cd 100 16.97 0.88 0.997 2005 0.007 0.997 11.64 0.998 

Cd 300 12.08 0.98 0.999 8932 0.001 0.999 11.22 0.999 

Cu 300 11.86 0.92 0.993 2560 0.004 0.993 9.15 0.998 

Pb 300 12.43 0.76 0.907 563.2 0.014 0.918 5.49 0.978 

注： 1/n 为经验参数；Qm（mg kg-1）为最大吸附量；KF、KL、KD 分别为 Freundlich、Langmuir、Linear 吸附系数；R2

为决定性系数   Note：1/n stands for empirical coefficient; Qm for maximum adsorption capacity; KF, KL and KD for adsorption 

coefficient of Freundlich, Langmuir and Linear model, respectively；and R2 for determination coefficient



土  壤  学  报 
Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

 

2.2 不同重金属存在时 SDZ的运移特征 

图 4 为 Cd、Cu、Pb 存在时 SDZ 的穿透曲线（Breakthrough curve，BTC）。由于 SDZ 在土柱中的迁移

较快，输入 SDZ 后短时间内即可检测到出流，随着 SDZ 的持续输入，大约在 2 PV 左右，出流浓度达到峰

值，并持续一段时间；在输入 3 PV 的 SDZ 后，用 0.01 mol L
-1 的 CaCl2 进行反冲洗，当输入总体积达 3.5 PV

时，C/C0 开始下降。当 PV 达到 7 时，土柱中的 SDZ 基本被洗脱出来。对于不同浓度 Cd 存在时，当土壤

含 Cd 量为 10.0 mg kg
-1，SDZ 在土壤中的迁移速度最慢，峰值最低，其他浓度 Cd 对 SDZ 的迁移影响不显

著。相同浓度 Cd、Cu、Pb 存在时，差异比较大，特别是 Cu 存在时，SDZ 的迁移最快，其峰值可达 0.8，

其次为 Pb，Cd 速度最慢。 
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图 4 Cd/Cu/Pb 存在时 SDZ 的穿透曲线 

Fig. 4 Breakthrough curves of SDZ in the presence of Cd/Cu/Pb 

图 5 为出流液的 pH、EC 和钙离子浓度变化。各组出流液的 pH 均随着 PV 的增大而减小并逐渐趋于

稳定。钙离子浓度均随着 PV 的增大先减小后增大，逐渐接近初始添加量。各组 EC 变化较大，大致呈现

为迁移速度越快，出流液 EC 越高。
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图 5 Cd/Cu/Pb 存在时 pH、EC 和离子浓度变化曲线 

Fig 5 Variation curves of pH, EC and ionic concentrations in the presence of Cd/Cu/Pb 

2.3 不同重金属存在时 SDZ穿透曲线参数的变化 

用平衡模型模拟示踪剂溴离子（Br
-）的穿透曲线，获得相关参数（表 3），分别运用 OSM 模型和 TSM
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模型对不同重金属存在时 SDZ 的穿透曲线进行模拟（图 6），模拟相关参数如表 4。

 

表 3 Br-穿透曲线拟合的相关参数 

Table 3 Fitting parameters of Br
-
 breakthrough curves 

θs 

(cm3 cm-3) 

v 

(cm min-1) 

D 

(cm2 min-1) 
R2 RMSE 

0.499 0.066 0.988 0.958 0.095 

注：θs 为土壤饱和含水量；v 为平均孔隙流速；D 为弥散系数；RMSE 为均方根误差   Note：θs stands for saturated soil 

water content; v for average pore flow rate; and D for dispersion coefficient; RSME for root-mean-square error 
对于不同 Cd 浓度时 SDZ 的穿透曲线，OSM 模型模拟得到的 BTCs 均较实测浓度峰值高，拐点亦不相

同；除 Cd 10 之外，TSM 模型模拟的 BTCs 均与实测值吻合良好，出流拐点及峰值拐点均与实测值相一致。

对于 Cu 300 和 Pb 300 这两种情况，两个模型均较好地拟合了实测值。OSM 模型拟合的 R
2在 0.881~0.943

之间，RMSE 在 0.040~0.090。TSM 模型模拟的 R
2在 0.975~0.991 之间，RMSE 则在 0.018~0.039 之间。总

体而言，TSM 模型的模拟结果较 OSM 模型要好。
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注：OSM 和 TSM 分别表示非平衡单点吸附模型和非平衡两点吸附模型    Note：OSM and TSM stands for one-site 

sorption model and two-site sorption model respectly 

图 6  Cd/Cu/Pb 存在时 SDZ 运移过程的 OSM 和 TSM 模拟曲线 

Fig. 6 Fitting curves of SDZ with the OSM and TSM model in the presence of Cd/Cu/Pb 

对比分析 OSM 模型和 TSM 模型对 Cd/Cu/Pb 存在时 SDZ 的拟合参数，在 TSM 模型中，发生瞬时吸

附的交换位点所占分数 f 在 0.185 和 0.423 之间，说明吸附过程存在瞬时吸附，f 越大，其在土柱中的迁移

速度越快，受速率限制越小。TSM 模型拟合得到的吸附分配系数 Kd 要大于 OSM 模型。两个模型的一阶速

率常数 α 和吸附平衡经验系数 β 差异不明显，其中 α 在 0.001~0.009 之间，数值较小；除 Cd 300 的 TSM

模型外，β 在 0.436~1.007 之间。

表 4  Cd/Cu/Pb 存在时 SDZ 的 BTCs 拟合相关参数 

Table 4 Fitting parameters of SDZ with BTCs in the presence of Cd/Cu/Pb 

重金属 

Heavy metal 

运移模型 

Models 
f Kd β α Rd R2 RMSE 

空白对照 

Blank control 

OSM - 0.652 0.857 0.005 2.49 0.943 0.062 

TSM 0.212 1.768 0.878 0.001 5.03 0.983 0.023 

Cd 1 
OSM - 0.679 0.864 0.006 2.55 0.925 0.059 

TSM 0.193 2.366 0.923 0.001 6.39 0.983 0.023 

Cd 10 OSM - 0.794 0.864 0.004 2.81 0.881 0.090 
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TSM 0.270 0.963 0.754 0.001 3.19 0.978 0.039 

Cd100 
OSM - 0.172 0.436 0.004 1.39 0.885 0.066 

TSM 0.225 0.884 0.767 0.001 3.01 0.975 0.031 

Cd 300 
OSM - 0.739 0.866 0.004 2.68 0.896 0.072 

TSM 0.185 1.806 0.018 0.001 5.11 0.990 0.018 

Cu 300 
OSM - 0.543 0.833 0.009 2.24 0.946 0.040 

TSM 0.423 1.334 1.007 0.002 4.04 0.991 0.019 

Pb 300 
OSM - 0.839 0.879 0.004 2.91 0.884 0.076 

TSM 0.208 1.285 0.786 0.001 3.93 0.983 0.026 

注：f 表示发生瞬时吸附的交换位点所占分数；α 表示一阶动力学速率常数；β为 Freundlich 方程等温吸附系数； Kd为等温

吸附系数；Rd为阻滞因子  Note: f stands for percentage of the exchange sites where instant adsorption occurred; and 

α for first-order dynamic speed constant; β for adsorption isotherm coefficient；Kd for adsorption isotherm 

coefficient; Rd for retardation factor 

分别用不同方法求得不同线性化条件下的阻滞因子值（R），R1~R4 分别为用 Freundlich

方程、Langmuir方程和Linear方程拟合求得的Kd计算得到，见表 5。由表可见，通过 Freundlich

方程求得的阻滞因子远大于 Langmuir 方程和 Linear 方程，Langmuir 方程求得的 Rd最小。

Hydrus 模拟得到的阻滞因子 Rd值（表 4）明显小于通过静态吸附实验计算得到的 Rd 值，说

明通过静态吸附实验得到的数据求阻滞因子并不可靠，在后续实验中，应慎重运用静态批平

衡实验数据求运移参数。 

表 5 不同线性化条件下求得的阻滞因子 

Table 5 Retardation factor relative to linearized condition 

重金属 Heavy metal 

Freundlich 方程 

Freundlich equation 

Langmuir 方程 

Langmuir equation 

Linear 方程 

Linear equation 

R1 R2 R3 R4 

空白对照 Blank 

control 
62.13 58.69 23.65 29.15 

Cd 1 40.93 39.40 22.74 25.46 

Cd 10 61.53 58.65 24.66 33.36 

Cd 100 68.34 63.93 24.64 29.69 

Cd 300 32.87 32.55 21.75 28.66 

Cu 300 40.71 38.98 21.11 23.55 

Pb 300 91.98 79.43 10.64 14.53 

3 结 论 

当重金属与磺胺嘧啶在土壤中共存时，不同浓度、不同种类的重金属会对磺胺嘧啶在土

壤中的吸附、迁移产生不同影响。当 Cd 含量为 10.0 mg kg
-1 时会促进 SDZ 的吸附；当 Cd

含量为 1.0、300.0 mg kg
-1时会抑制 SDZ 的吸附；土壤中含 Cu、Pb、Cd 的量均为 300.0 mg kg

-1

时，Pb 对 SDZ 吸附的抑制作用最强，其次为 Cu；当 Cd 含量为 10.0 mg kg
-1时，SDZ 在土

柱中的迁移速度最慢，其他浓度对迁移影响不明显，Cu 存在时，SDZ 的迁移最快，其次为

Pb，Cd 速度最慢。由 SDZ 的数值模拟可见，相比较于 OSM 模型，TSM 模型能更好地模拟

SDZ 在填装土柱中的迁移；SDZ 在土柱迁移过程中存在瞬时吸附，具有平衡吸附位点，且

根据静态吸附实验数据计算得到的参数不能很好地表征 SDZ 的运移参数。总之，重金属和

抗生素的复合污染要根据重金属的浓度和种类分别予以考虑，以便在后期治理修复过程中达

到更好的处理效果。 
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Effects of Cd/Cu/Pb on Adsorption and Migration of Sulfadiazine in 

soil 

ZHANG Budi   LIN Qing   XU Shaohui
†
 

(College of Environment Science & Engineering, Qingdao University, Qingdao, Shandong 266071, China) 

Abstract  【Objective】Veterinary antibiotics are extensively used in livestock rearing industries all 

over the world for preventive and therapeutic treatments and growth promotion of poultry and/or 

animals. Due to the use of chemical fertilizers and compost, pollution from the industry and/or 

irrigation with sewage, etc., the content of heavy metals in the soil is getting higher and higher. It is, 

therefore, often found that the two kinds of pollutants, antibiotics and heavy metals exist 

simultaneously in the soil, affecting each other in adsorption and migration. Their pollution of the soil 

has become an environmental issue that can’t be ignored. Therefore, investigation of leaching and 

adsorption behaviors of these antibiotics and heavy metals in the soil is the first logical step to assess 

their ecological risks and then develop corresponding pollution control strategies.【Method】 In this 

research, the soil was exposed to different concentrations of Cd, Cu and Pb. Effects of the pollutants on 

adsorption and migration of Sulfadiazine (SDZ) in the soil were studied via both batch and column 

experiments. Adsorption isotherm of SDZ was fitted with Freundlich, Langmuir and Linear models and 

breakthrough curves of SDZ with the coexisting heavy metals were measured and modeled using 

numerical models that took into account reversible and irreversible kinetic sorption sites with the aid of 

the Hydrus-1D software.【Result】No influence of Cd was found on adsorption of Sulfadiazine, when 

Cd was 100.0 mg kg
-1

 in concentration, but it did promote the adsorption of SDZ when 10.0 mg kg
-1 

in 

concentration, and reduce the adsorption of Sulfadiazine, when 1.0 or 300.0 mg kg
-1

 in concentration. 

When Cu, Pb and Cd, all 300.0 mg kg
-1

 in concentration, coexisted with SDZ, they displayed an order 

of Cd > Cu > Pb in effect on SDZ adsorption of Sulfadiazine. In the soil column leaching experiment, it 

was found that Cd, 10.0 mg kg
-1

, slowed down the migration of SDZ, while no significant effects were 

found with Cd higher or lower in concentration. Comparison between the three elements shows that Cu 

promoted and Cd slowed down the migration of SDZ. The Linear equation was the best in fitting, with 

R
2
 being above 0.98. Compared with the OSM model, the TSM model simulated better the migration 

process of SDZ, with R
2 
>0.907 and RMSE <0.051. Instantaneous adsorption (f) was found quite high 

in the process of sulfadiazine migration. 【Conclusion】 Under complex pollution of SDZ and heavy 

metals, adsorption and migration of SDZ is affected by type and concentration of the heavy metal in the 

soil. The findings in this study may not only help improve knowledge of the mechanisms of adsorption 

and transport of SDZ in heavy metal contaminated soils, but also serve as a certain theory basis for 

management of environmental pollution. 

Key words  Sulfadiazine (SDZ); Heavy metals; Adsorption and migration; Hydrus-1D 
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