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Medium- and long-term effects of the veterinary antibiotic sulfadiazine on soil microorganisms in a rice field
XU Jia-ying, ZHOU Jin-rong, WU Jie, WANG Jue, CHENG Su-yu, ZHAO Ge, JIANG Jing-yan*

（College of Resource and Environmental Sciences, Nanjing Agricultural University, Nanjing 210095, China）
Abstract：The veterinary antibiotic sulfamethazine（SMZ）can enter into paddy soil with animal excrement, where it subsequently has a
long biological half-life. In order to investigate the medium - and long-term effects of SMZ on soil microorganisms, HPLC-MS and
Illumina MiSeq with high-throughput sequencing techniques were used to analyze the degradation products of SMZ and the effects on soil
microorganisms after 47 d and 61 d of SMZ（30 mg · kg-1）being synchronous applied to paddy soil with different basal fertilizers（pig
manure and compound fertilizer）. The corresponding indoor pure incubation study of the single degradation products of SMZ was also
carried out. The results showed that two degradation products, 2-amino-4, 6-dimethylpyrimidine and 4 - （2-imino4, 6-
dimethylpyrimidine-1（2H）-base）aniline, were produced after 47 d and 61 d of SMZ application, with the former being the dominant
intermediate product regardless of which basal fertilizer was used. At the two sampling time points, SMZ had no significant effect on the
diversity and richness of the soil microbial community for both basal fertilizers（P>0.05）. However, in terms of the microbial dominant
community composition, the soil treated with SMZ and pig manure significantly decreased the relative abundances of Gemmatimonadetes
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摘 要：为了研究兽用抗生素磺胺二甲嘧啶（SMZ）对稻田土壤微生物的中长期效应，本文采用HPLC-MS和 Illumina Miseq高通量

测序技术，对比分析了磺胺二甲嘧啶（30 mg·kg-1）与不同基肥（猪粪和复合肥）同步输入稻田土壤 47 d和 61 d后，其在土壤中的降

解情况和对土壤微生物的影响，并开展了磺胺二甲嘧啶单一降解产物相应室内纯培养验证研究。结果表明：无论基肥是猪粪还

是复合肥，磺胺二甲嘧啶输入土壤47 d和61 d后均降解产生了2-氨基-4，6-二甲基嘧啶和4-[2-亚氨基-4,6-二甲基嘧啶-1（2H）-
基]苯胺这两种降解产物，且以前者为主。在两个研究时间点，无论肥源是猪粪还是复合肥，磺胺二甲嘧啶对土壤微生物群落多样

性和丰富度变化均无显著影响（P>0.05）。但从微生物优势群落组成上来看，磺胺二甲嘧啶输入 47 d后，相对于猪粪对照，猪粪+
SMZ处理中芽单胞菌门和芽单胞菌属相对丰度显著降低了 0.81%和 0.70%（P<0.05），Subgroup6_norank菌属相对丰度显著增加了

0.54%（P<0.05），表明此时猪粪+SMZ处理对芽单胞菌门和芽单胞菌属有显著抑制作用，对 Subgroup6_norank菌属有显著促进作

用，培养试验证实了此作用效果主要来自于磺胺二甲嘧啶的降解产物 2-氨基-4,6-二甲基嘧啶；磺胺二甲嘧啶输入 61 d后，猪粪+
SMZ处理对放线菌门和厚壁菌门有显著促进作用（P<0.05），对伯克氏菌属有极显著促进作用（P<0.01），复合肥+SMZ处理对热脱

硫杆菌属起显著抑制作用（P<0.05），相对于同种肥源对照，猪粪+SMZ处理中放线菌门、厚壁菌门和伯克氏菌属相对丰度分别提高

了 2.66%、0.71%和 0.25%，复合肥+SMZ处理中热脱硫杆菌属相对丰度降低了 0.43%。因此，磺胺类兽用抗生素在土壤中的中长期

效应不可忽视。
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磺胺类药物是使用最广泛的兽用抗生素品种之

一[1]。其进入动物体内并不能被动物体吸收代谢完

全，约有 50%~90%以母体化合物或其代谢产物的形

式经由动物粪尿排出体外，再随畜禽粪便的施用进入

环境[2]。有报道指出猪粪中磺胺类药物的含量为 20~
40 mg·kg-1[3]，Ji等[4]也指出施用过猪粪的农田土壤中

磺胺类药物含量范围可高达 4.54~24.66 mg·kg-1。磺

胺类药物是广谱抑菌抗生素，可抑制叶酸途径中二氢

蝶酸合成，进而抑制细菌的繁殖。因此，当磺胺类抗

生素进入土壤后，土壤中的微生物种群数量和结构组

成都会受到影响[5-6]。目前已有大量文献报道了磺胺

二甲嘧啶（SMZ）施入土壤后短期内对土壤微生物活

性和群落多样性有抑制作用，如刁晓平等[7]采用室内

培养法，研究了 10、100 mg·kg-1和 500 mg·kg-1磺胺二

甲嘧啶培养 24 h和 48 h后对不同土壤微生物种群数

量的影响，结果表明磺胺二甲嘧啶短期培养后对所测

的 4种土壤中的细菌均具有抑制作用，且这种抑制作

用随浓度的降低而出现下降的趋势。张敏等[8]采用

Biolog法，研究了磺胺二甲嘧啶对沼气发酵过程中微

生物群落的影响，结果表明在沼气发酵第 6 d，20、60
mg·kg-1和 120 mg·kg-1磺胺二甲嘧啶对微生物群落功

能多样性和物种丰富度均有抑制作用，且浓度越高抑

制作用越显著。磺胺类抗生素在土壤中的降解是一

个先快后慢的过程，在光照条件下磺胺类抗生素在江

西红壤中降解半衰期为 20~58.5 d，在太湖水稻土和

东北黑土中降解半衰期为 5.3~16.5 d，90%降解率所

需时长均大于 180 d[9]。目前关于磺胺二甲嘧啶对土

壤微生物影响的研究多围绕其输入后的短期效应，缺

乏其输入后对土壤微生物中长期影响的研究，关于磺

胺二甲嘧啶降解产物的研究也多集中在水体中，对其

在土壤中降解产物的研究较为鲜见。因此，结合磺胺

二甲嘧啶在土壤中降解半衰期，有必要开展其对土壤

微生物中长期效应的研究。

本课题组前期工作表明在稻田试验中输入 30
mg·kg-1 磺胺二甲嘧啶 47 d和 61 d后，磺胺二甲嘧啶

对稻田N2O（由硝化或反硝化作用产生）排放仍具有

显著促进作用（P<0.05），但是磺胺二甲嘧啶残留率仅

为 1.8%~5.2%[10]。该阶段磺胺二甲嘧啶在土壤中的

降解转化及其对土壤微生物群落结构的影响值得深

入探索，故本文结合HPLC-MS分析和 Illumina Miseq
测序两种技术研究磺胺二甲嘧啶母体及其降解产物

对土壤微生物的影响，以期深入了解磺胺二甲嘧啶输

入土壤后的中长期效应，为了解其环境生态风险提供

科学依据。

1 材料与方法

1.1 试验设计

田间试验位于江苏省南京市江宁区典型稻麦轮

作区（118°59′E，31°57′N），试验田土壤有机碳含量

为 29.39 g·kg-1，全氮含量为 1.93 g·kg-1，pH为 7.67，土
壤容重为 1.30 g·cm-3。供试抗生素为上海麦克林公

司生产的磺胺二甲嘧啶试剂。供试猪粪为经堆置的

从未接触过任何抗生素的家猪排泄物，全氮含量为

8.82 g·kg-1，有机质为 752.03 g·kg-1。试验处理设置

为：以猪粪（M）为基肥，尿素为追肥，有无 30 mg·kg-1

磺胺二甲嘧啶（M和M+SMZ）和以复合肥（F）为基肥，

尿素为追肥，有无 30 mg·kg-1 磺胺二甲嘧啶（F和 F+
SMZ）。本试验供试水稻品种为南粳 55 号，水稻于

2017年 6月 4日播种，2017年 11月 11日收获。4个处

理施氮总量（以 N 计）均为 220 kg·hm-2，按基肥∶追

肥=1∶1比例撒施，磺胺二甲嘧啶随基肥一次性施入，

追肥时不再添加。基追肥时间分别为 2017年 6月 4
日和 2017年 7月 29日。试验田采用微区设计，小区

面积为 3 m×2 m，每个处理设置 3个重复，随机排列。

各小区之间设有 80 cm宽、30 cm高的田埂，田埂用塑

料薄膜覆盖，且每个小区都有各自独立的灌排水系

and Gemmatimonadaceae by 0.81% and 0.70%（P<0.05）, respectively, and significantly increased the relative abundance of
Subgroup6_norank by 0.54%（P<0.05）after 47 d in comparison to the pure manure control. This indicated that SMZ had a significant
inhibitory effect on Gemmatimonadetes and Gemmatimonadaceae, but a significant promoting effect on Subgroup6_norank bacteria. The
incubation experiment confirmed that these effects mainly related to the SMZ degradation product 2-amino-4, 6-dimethylpyrimidine.
Moreover, in comparison to the pure fertilizer control, the soil treated with SMZ and manure significantly promoted the relative abundances
of Actinobacteria, Firmicutes（P<0.05）, and Burkholderiaceae（P<0.01）by 2.66%, 0.71%, and 0.25%, respectively, after 61 d of SMZ
application. In contrast, the soil treated with SMZ and compound fertilizer significantly decreased the relative abundance of Thermodesul
fovibrionia（P<0.05）by 0.43% after 61 d. Therefore, the medium - and long-term effect of veterinary antibiotics in soil, especially
sulfonamides, should not be ignored.
Keywords：sulfamethazine; degradation products; soil microorganisms; community composition
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统，以防止水肥串流。整个水稻生育期 N∶P2O5∶K2O
施肥比例为 2∶1∶1。猪粪处理不足的磷钾以过磷酸

钙（P2O5，12%）和氯化钾（K2O，60%）补充。除肥料外，

试验田按照当地常规措施进行水药管理。采集磺胺

二甲嘧啶输入稻田 47 d和 61 d后的 4个处理表层（0~
20 cm）土壤样品，用于磺胺二甲嘧啶及其降解产物残

留测定、DNA的提取和测序分析。

在田间试验结果明确了降解产物为 2-氨基-4，
6-二甲基嘧啶（ADPD）和 4-[2-亚氨基-4，6-二甲基

嘧啶-1（2H）-基]苯胺（AN）的基础上，为了进一步明

确磺胺二甲嘧啶输入土壤 47 d和 61 d后是否是其降

解产物在土壤中起主导作用，本文进行了室内模拟

验证培养试验。处理设置同田间试验，将 1 mg·kg-1

ADPD（上海麦克林生化科技有限公司，97%）分别与

猪粪（M）或复合肥（F）（N，50 mg·kg-1干土）同步添加

于土壤中（M+ADPD和 F+ADPD），同时做无ADPD对

照（M 和 F），每个处理 3个重复，在恒温恒湿（25 ℃、

95%水分）条件下进行室内模拟培养。培养 48 h后采

集土样，进行DNA的提取和测序分析。因无 4-[2-亚
氨基-4，6-二甲基嘧啶-1（2H）-基]苯胺化学纯品销

售，故未能进行此降解产物验证试验。

1.2 分析方法

1.2.1 磺胺二甲嘧啶残留和降解产物提取测定

用 HPLC（美国 Agilent）进行磺胺二甲嘧啶残留

检测。磺胺二甲嘧啶提取方法参考文献[11]，HPLC
参数为流动相：0.1%甲酸溶液∶乙腈=83∶17；紫外检

测器：270 nm；柱温：25 ℃；进样量：20 μL；流速 0.8
mL·min-1，色谱柱：C18柱。磺胺二甲嘧啶降解产物提

取方法同磺胺二甲嘧啶提取方法[11]，利用 HPLC-MS
（美国 Agilent，1200-6410B 三重串联四极杆液质连

用仪）进行降解产物鉴别。流动相：0.1%甲酸溶液∶

乙腈=83∶17；紫外检测器：270 nm；柱温：25 ℃；进样

量：10 μL；正离子模式（ESI+）；喷雾器压力为 30 psi
（1 psi=6.895 kPa）；拉伸电压：125 V；扫描范围：m /z
50~500。通过外标法利用 HPLC-MS 对磺胺二甲嘧

啶降解产物 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶进行定量分析，

外标物为 0.01 mg·mL-1 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶标准

溶液。由于没有 4-[2-亚氨基-4，6-二甲基嘧啶-1
（2H）-基]苯胺标品，所以 4-[2-亚氨基-4，6-二甲基

嘧啶-1（2H）-基]苯胺浓度是其质谱中离子丰度与

0.01 mg·mL-1 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶离子丰度换算

得到的相对值。

1.2.2 土样DNA的提取与检测

DNA的提取步骤根据E.Z.N.A.®土壤DNA试剂盒

（OMEGA）操作，完成基因组DNA抽提后，利用 1%琼

脂糖凝胶电泳检测抽提的基因组DNA。

1.2.3 PCR扩增和测序

以土样提取的DNA为模板，使用细菌通用引物

341F和 806R扩增样品中 16S rRNA基因。PCR扩增

体系是 20 μL：4 μL 5×FastPfu 缓冲液、2 μL dNTPs
（2.5 mmol·L-1）、0.8 μL Forward Primer（5 μmol·L-1）、

0.8 μL Reverse Primer（5 μmol·L-1）、0.4 μL FastPfu聚

合酶、10 ng DNA模板，补灭菌水至 20 μL。PCR扩增

程序为：95 ℃预变性5 min，27个循环（95 ℃变性30 s，
55 ℃退火 30 s，72 ℃延伸 45 s），最后 72 ℃延伸 10
min，每个样本 3个重复。将同一样本的 PCR产物混

合后用 2% 琼脂糖凝胶电泳检测，使用 AxyPrepDNA
凝胶回收试剂盒（AXYGEN 公司）切胶回收 PCR 产

物，用 Tris_HCl洗脱，最后再用 2%琼脂糖电泳检测。

参照电泳初步定量结果，将PCR产物用QuantiFluor™-
ST蓝色荧光定量系统（Promega公司）进行检测定量，

按照每个样本的测序量要求，进行相应比例的混合。

之后构建 Illumina PE250文库，使用 Illumina PE250平

台进行高通量测序，测序工作由上海凌恩生物科技有

限公司完成。

1.2.4 数据处理

Illumina PE250测序序列：根据 barcode得到所有

样品的有效序列，然后对 reads的质量进行质控过滤，

再根据 PE reads 之间的 overlap 关系，将成对的 reads
拼接成一条序列，最后按照 barcode和引物序列拆分

得到每个样本的优质序列，并在过程中根据正反 bar⁃
code和引物方向校正序列方向以及去除嵌合体。利

用Usearch平台，根据 97%相似性对非重复序列进行

OTU 聚类，采用 RDP classifier 贝叶斯算法对 OTU 代

表序列进行物种分类分析，比对采用 Silva[12]数据库。

利用 R语言进行 Alpha多样性指数分析，Origin软件

进行作图分析。

2 结果与分析

2.1 磺胺二甲嘧啶降解产物定性与定量

利用HPLC-MS对磺胺二甲嘧啶在土壤中的降解

产物进行鉴定，全扫描模式下化合物的总离子流如图

1所示。与对照M或F处理对比，M+SMZ或F+SMZ处

理在两个采样时间的m/z 124峰值和m/z 215峰值均

有明显增加。由此可知，磺胺二甲嘧啶在土壤中降解
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图1 SMZ输入稻田后47 d和61 d的总离子流图

Figure 1 Total ion chromatogram（TIC）of SMZ input into the rice fields after 47 d and 61 d

图2 TIC图中m/z 124和m/z 215二级质谱图

Figure 2 Mass spectra of the degradation products of m/z 124 and m/z 215 in TIC
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产生了m/z 124和m/z 215两种物质。采用MS-MS模

式对这两种降解产物的分子结构进行分析，结果与水

溶液中磺胺二甲嘧啶降解产物的研究比较，得到这两

种降解产物的裂解途径和分子结构（图 2）[13-14]。说明

磺胺二甲嘧啶输入稻田47 d和61 d后，均降解产生了

2-氨基-4，6-二甲基嘧啶和 4-[2-亚氨基-4，6-二甲

基嘧啶-1（2H）-基]苯胺[15-16]。定量分析结果（图 3）表

明，磺胺二甲嘧啶含量随输入土壤时间的延长而逐渐

降低，2-氨基-4，6-二甲基嘧啶和 4-[2-亚氨基-4，6-
二甲基嘧啶-1（2H）-基]苯胺含量则呈现先增后减趋

势，且 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶是磺胺二甲嘧啶的主

要降解产物。

2.2 土壤微生物群落多样性

2.2.1 Alpha多样性

稀释曲线是采用随机抽样的方法，以抽取到的序

列数和它们所代表的 OTU数目来构建曲线，它可以

用来比较各样本间物种的丰富度，也可以用来说明样

本的测序数据量是否合理。由图 4可知，当随机抽取

的序列数达到30 000条时，稀释曲线增加趋势均趋于

平缓，并且样本覆盖度（Coverage）均在 95% 以上，说
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明样品测序数据量足够大，能够有效反映样品中绝大

多数微生物物种的信息。

基于OUT聚类分析结果，对OUT进行Alpha多样

性分析。表 1是各处理Alpha多样性指数，与同种肥

源对照相比，除ADPD处理 Shannon和ACE指数有显

著差异（P<0.05）外，其他处理 OTU、Shannon 和 ACE
指数均差异不显著（P>0.05），表明无论基肥是猪粪还

是复合肥，2-氨基-4，6-二甲基嘧啶对土壤微生物群

落丰富度和多样性均有显著影响，而磺胺二甲嘧啶对

土壤微生物群落丰富度和多样性影响差异不显著。

2.2.2 细菌群落结构组成

图 5是各处理在门水平上有显著差异变化的优

势细菌（放线菌门、芽单胞菌门、厚壁菌门和硝化螺旋

菌门）的平均相对丰度。磺胺二甲嘧啶输入稻田 47 d
后M+SMZ与M处理比较，芽单胞菌门相对丰度显著

降低了0.81%（P<0.05），表明该阶段M+SMZ处理对芽

单胞菌门有显著抑制作用。F+SMZ与F处理比较，放

线菌门、芽单胞菌门、厚壁菌门和硝化螺旋菌门相对

丰度变化均无显著差异（P>0.05）。磺胺二甲嘧啶输

入稻田 61 d后M+SMZ与M处理对比，放线菌门、芽单

胞菌门、厚壁菌门和硝化螺旋菌门相对丰度也均表现

出不同程度的增加，其中放线菌门和厚壁菌门显著增

加 2.66%和 0.71%（P<0.05），表明此时M+SMZ处理对

时间Time
47 d

61 d

培养48 h

处理Treatments
M

M+SMZ
F

F+SMZ
M

M+SMZ
F

F+SMZ
M

M+ADPD
F

F+ADPD

OTU
4 648.00±465.28a
4 220.00±274.36ab
4 767.50±355.67a
4 491.50±314.66ab
4 328.00±240.42ab
4 737.00±248.90a
4 744.00±283.55a
4 651.00±329.51a
4 025.00±137.18ab
4 727.00±76.37a
3 771.00±738.22b
4 385.50±139.30ab

香农指数Shannon
7.38±0.09ab
7.33±0.15ab
7.43±0.04ab
7.47±0.03ab
7.30±0.06bc
7.40±0.01ab
7.50±0.02a
7.50±0.10ab
7.07±0.05cd
7.34±0.02ab
7.06±0.23d
7.34±0.06ab

ACE
5 772.82±61.69a
5 653.07±146.47a
5 726.87±47.33a
5 632.99±252.04a
5 455.53±117.18ab
5 523.57±154.95ab
5 760.75±35.27a
5 634.64±118.29a
5 175.30±41.31bc
5 630.79±21.08a
4 889.13±411.59c
5 431.01±225.23b

覆盖度Coverage
0.96±0.01ab
0.95±0.00b
0.97±0.01ab
0.96±0.00ab
0.96±0.00ab
0.97±0.00a
0.96±0.01ab
0.97±0.01ab
0.96±0.00ab
0.96±0.00ab
0.95±0.01b
0.95±0.00b

表1 不同处理Alpha多样性指数
Table 1 Alpha diversity index for different treatments

注：同一列相同字母表示差异不显著（P>0.05）。
Note：The same letter in the same column indicates no significant difference（P>0.05）.

图4 不同处理稀释曲线
Figure 4 Dilution curves of different treatments

图3 不同处理SMZ、ADPD和AN含量变化
Figure 3 Variation of SMZ，ADPD and AN content in different treatments
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放线菌门和厚壁菌门均有显著促进作用。F+SMZ与

F处理相比，4个菌门相对丰度则均呈现出下降的趋

势，降幅为 0.09%~1.95%，硝化螺旋菌门相对丰度降

低达显著水平（P<0.05）。ADPD 培养验证试验结果

与磺胺二甲嘧啶输入稻田 47 d后的田间试验结果一

致，也表明了ADPD与猪粪同步输入土壤后对芽单胞

菌门有显著抑制作用（P<0.05）。

图 6是各处理在属水平上有显著差异变化的优

势细菌（Subgroup6_norank、芽单胞菌属、热脱硫杆菌

属和伯克氏菌属）的平均相对丰度。磺胺二甲嘧啶输

入稻田47 d后M+SMZ和M处理比较，Subgroup6_norank

菌属相对丰度显著增加 0.54%（P<0.05），芽单胞菌

属、热脱硫杆菌属和伯克氏菌属相对丰度均有所下

降，其中芽单胞菌属显著降低 0.70%（P<0.05），表明

此时M+SMZ处理对 Subgroup6_norank菌属有显著促

进作用，对芽单胞菌属起显著抑制作用。F+SMZ和F
处理比较，芽单胞菌属和热脱硫杆菌属相对丰度增加

0.13%和 0.12%，Subgroup6_norank和伯克氏菌属相对

丰度则分别下降1.50%和0.04%，增加和降低均不显著

（P>0.05）。磺胺二甲嘧啶输入稻田 61 d后M+SMZ与

M处理相比，伯克氏菌属相对丰度极显著增加 0.25%
（P<0.01）。该时段F+SMZ与F处理相比，热脱硫杆菌

属相对丰度显著降低 0.43%（P<0.05），表明以猪粪或

复合肥为基肥时，磺胺二甲嘧啶对土壤微生物菌属的

图5 不同处理放线菌门、芽单胞菌门、厚壁菌门和硝化螺旋菌门相对丰度
Figure 5 Relative abundance of Actinobacteria，Gemmatimonadetes，Firmicutes and Nitrospirae of different treatments

同一分类单元上不同字母表示两处理间差异性达到显著水平（P<0.05）。下同
Different letters on the same taxa indicate significant differences between two treatments（P<0.05）. The same below
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中长期效应不同。此外，ADPD 培养验证试验结果

也 证 实 了 ADPD 与 猪 粪 同 步 输 入 土 壤 后 对

Subgroup6_norank有显著促进作用（P<0.05），与复合

肥同步输入土壤后与猪粪趋势一致，但未达显著作用

水平（P>0.05）。

3 讨论

3.1 磺胺二甲嘧啶降解转化途径

磺胺类抗生素在氧化过程中，其分子结构中的磺

酰胺键容易发生断裂生成小分子化合物[17]。在本研

究中，磺胺二甲嘧啶磺酰胺键断裂产生了 2-氨基-4，
6-二甲基嘧啶，且与标准样品进行比较得到了证实，

这与水中活性氧作用下磺胺二甲嘧啶的降解产物一

致，也与磺胺二甲嘧啶光解过程中的降解产物一

致[18-19]。磺胺二甲嘧啶在水中化学降解和光降解得

到的产物与土壤中生物降解的相同，说明磺胺二甲嘧

啶的非生物降解和生物降解遵循一定的规律[20]。在

本研究中，磺胺二甲嘧啶降解还产生了 4-[2-亚氨

基-4，6-二甲基嘧啶-1（2H）-基]苯胺，这与Gao等[21]

在紫外光作用下过硫酸盐氧化磺胺二甲嘧啶的研究

结果一致。磺胺二甲嘧啶分子上的苯氨基能够转化

为苯氨基阳离子，苯胺基阳离子对位遭受分子间嘧啶

氮亲核作用而发生分子间重排，导致O S O脱除，

生成 4-[2-亚氨基-4，6-二甲基嘧啶-1（2H）-基]苯
胺[22-24]。由于缺少 4-[2-亚氨基-4，6-二甲基嘧啶-1
（2H）-基]苯胺标准样品，所以本试验未对其进行确切

验证和深入研究。磺胺二甲嘧啶另外一个重要的转

化途径是其苯胺部分逐步氧化，生成N4-OH-SMZ、4-

图6 不同处理Subgroup6_norank、芽单胞菌属、热脱硫杆菌属和伯克氏菌属的相对丰度
Figure 6 Relative abundance of Subgroup6_norank，Gemmatimonadaceae，Thermodesulfovibrionia and Burkholderiaceae of

different treatments
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NO2-SMZ和N-（4，6-二甲基嘧啶-2-基）苯磺酰胺等

中间产物，这些中间产物可进一步降解，最终分解为

二氧化碳和水[14-15，25]。目前本研究只鉴定到了 2-氨
基-4，6-二甲基嘧啶和 4-[2-亚氨基-4，6-二甲基嘧

啶-1（2H）-基]苯胺两种降解产物，磺胺二甲嘧啶其

他降解产物还需进一步研究。

3.2 磺胺二甲嘧啶及其降解产物对土壤微生物的影响

磺胺类抗生素的化学结构类似于对氨基苯甲酸，

能与对氨基苯甲酸竞争二氢叶酸合成酶，阻断细菌中

二氢叶酸的合成，抑制以二氢叶酸为底物的四氢叶酸

的合成，进而影响细胞中嘌呤和嘧啶的合成，抑制细

菌的正常生长和繁殖[26]。表 2 是牛粪（CM）和 53.60
mg·kg-1磺胺二甲嘧啶单一和复合添加至 T（[意大利]
图拉）和 S（[意大利]萨萨里）两种土壤中，短期培养 7
d，期间土壤微生物多样性的变化结果[27]。由此可知

短期培养期间，磺胺二甲嘧啶对添加牛粪的T土壤处

理微生物活性和丰富度有促进作用，对未添加牛粪的

T土壤处理微生物活性和丰富度起先抑后促作用；在

S土壤中，磺胺二甲嘧啶对各处理微生物活性和丰富

度均有抑制作用。这与本文磺胺二甲嘧啶对土壤微

生物群落多样性和丰富度的中长期效应结果不一致。

究其原因，是在本研究中磺胺二甲嘧啶已经降低至较

低水平，此时 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶和 4-[2-亚氨

基-4，6-二甲基嘧啶-1（2H）-基]苯胺等中间产物在

土壤中起主要作用，中间产物结构与母体不同，不具

备类似对氨基苯甲酸的化学结构，所以其对微生物的

生态毒性要比母体低。Zessel等[28]研究表明磺胺二甲

嘧啶光解过程中降解产物对细胞增殖的影响低于母

体。GarcÍa-Galán 等[29]利用单细胞绿藻检测磺胺二

甲嘧啶及其降解产物的毒性，结果证明磺胺二甲嘧啶

的中间产物毒性均低于母体。因此，在本研究中磺胺

二甲嘧啶及其降解产物对土壤细菌群落影响要小于

初期磺胺二甲嘧啶对土壤微生物的影响。抗生素在

土壤中的长期残留还会诱导产生大量的抗生素耐药

微生物及抗性基因，进一步导致磺胺二甲嘧啶及其降

解产物对土壤细菌群落的影响无显著差异，Zhang
等[30]研究表明四环素在土壤中长期积累能够促进四

环素抗性基因产生和传播，Xi等[31]研究表明水产养殖

场沉积泥中微生物群落对抗生素长期残留能够产生

适应性。

本研究中，放线菌门、厚壁菌门、硝化螺旋菌

门（硝化细菌）、Subgroup6_norank和伯克氏菌属均

具有一定生物降解作用。Lan 等[32]最新研究指出

Subgroup6_norank菌属能够将复杂的有机物发酵成为

酸，Gu等[33]研究指出厚壁菌门中大部分细菌能够通

过发酵作用将多种碳源降解转化为乳酸、丙酮、丁

醇和乙醇等小分子物质，蒋悦秋等[34]对农药毒死蜱

降解菌研究表明伯克氏菌属CD5和CD7菌株均能高

效降解土壤中的毒死蜱，吴凡等[35]的研究表明硝化

细菌能够有效促进土壤中碘普罗胺降解。这些具有

降解作用的细菌相对丰度显著增加，说明土壤微生物

的功能性发生变化，这与磺胺二甲嘧啶在土壤中的降

解转化有着密切的联系。而芽单胞菌门能够将各种

糖分子转化为维生素，热脱硫杆菌属在土壤中起反硫

化作用，两者相对丰度显著降低的原因还有待进一步

研究。

本研究中，2-氨基-4，6-二甲基嘧啶对土壤微生

物群落丰富度和多样性均有显著影响，而磺胺二甲嘧

啶对土壤微生物群落丰富度和多样性影响差异不显

著。降解产物 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶反而比母体

磺胺二甲嘧啶对土壤微生物结构与功能的影响更大，

其原因有待进一步研究。在磺胺二甲嘧啶输入稻田

47 d后，M+SMZ处理对芽单胞菌门有显著抑制作用，

对 Subgroup6_norank菌属有显著促进作用，这与培养

试验中 ADPD、猪粪同步输入土壤后，对芽单胞菌门

相对丰度有显著抑制作用和对 Subgroup6_norank菌

属相对丰度有显著促进作用结果一致。此时磺胺二

甲嘧啶基本已经降解为 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶和

4-[2-亚氨基-4，6-二甲基嘧啶-1（2H）-基]苯胺等中

间产物，其中 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶质谱信号最

注：同一土壤处理同一列不同字母表示差异显著（P<0.05）。
Note：Different letters in the same column for the same soil indicate

significant difference（P<0.05）.

表2 不同土壤牛粪和磺胺二甲嘧啶单一和复合处理培养7 d
期间土壤微生物活性和丰富度变化[27]

Table 2 Changes of soil microbial activity and richness
during 7 d of single and combination treatment of cow manure and

SMZ for different soils[27]

处理
Treatments

T
T+CM

T+CM+SMZ
T+SMZ

S
S+CM

S+CM+SMZ
S+SMZ

微生物活性Microbial activity
1 d

0.35b
0.24ab
0.25b
0.16a
1.39d
0.90c
0.72b
0.47a

7 d
0.19a
0.68bc
0.87c
0.67b
0.79a
1.24b
1.20b
0.70a

丰富度Richness
1 d

7.60a
7.00a
7.00a
6.60a
25.60c
24.00c
19.00b
13.30a

7 d
5.00a
17.30b
20.60b
14.30b
25.60b
27.00b
22.60a
20.30a
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强，含量最高，且培养验证试验也进一步证实了 2-氨
基-4，6-二甲基嘧啶在此阶段对土壤微生物起主要

影响作用。此外，M+SMZ处理中的放线菌门、厚壁菌

门和伯克氏菌属相对丰度变化趋势与M+ADPD处理

一致，F+SMZ处理中的放线菌门、硝化螺旋菌门、芽

单胞菌属和热脱硫杆菌属相对丰度变化趋势与 F+
ADPD处理吻合，也说明了此时 2-氨基-4，6-二甲基

嘧啶作为磺胺二甲嘧啶的主要降解产物在土壤中对

微生物起主要影响作用。而磺胺二甲嘧啶输入稻田

61 d后，M+SMZ处理对放线菌门和厚壁菌门有显著

促进作用，对伯克氏菌属有极显著促进作用，F+SMZ
处理对热脱硫杆菌属有显著抑制作用，各处理间其他

细菌相对丰度变化趋势也与ADPD处理不一致。可

能是因为 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶和 4-[2-亚氨基-
4，6-二甲基嘧啶-1（2H）-基]苯胺转化为其他降解产

物，其含量降低，新的降解产物在土壤中对微生物起

主要作用。Ana等[18]研究表明 2-氨基-4，6-二甲基嘧

啶可以进一步羟基化为 4，6-二甲基-2，5-二氢嘧啶-
2，5-二醇。Fan等[14]研究指出 4-[2-亚氨基-4，6-二
甲基嘧啶-1（2H）-基）]苯胺能继续氧化为亚硝基衍

生物和羟基化亚硝基衍生物。Dong等[13]研究表明磺

胺二甲嘧啶中间降解产物会随时间变化而变化。土

壤中磺胺二甲嘧啶降解产物不同，其对土壤微生物的

生态毒性也不同。肖华花[19]研究发现磺胺二甲嘧啶

光解过程中母体与降解产物对明亮发光杆菌的毒性

随反应时间的变化而变化。魏子艳[36]研究发现抗生

素对土壤微生物的影响随染毒时间的延长而变化。

因此，磺胺二甲嘧啶降解产物的变化及其对微生物的

生态效应有待进一步研究。

本文试验结果还表明以猪粪和复合肥作基肥时，

磺胺二甲嘧啶对土壤微生物菌属的中长期效应不同。

这可能是由于粪肥的添加增加了土壤中有机质含量，

有机质中含有大量带负电荷的官能团，这些官能团能

够吸附带正电荷的兽用抗生素及其降解产物离子，或

通过氢键和富电子基团的亲核加成作用与兽用抗生

素及其降解产物结合，进而影响土壤中兽用抗生素及

其降解产物的生态毒性[37]。因此，需进一步探明不同

施肥处理对兽用抗生素及其降解产物的影响机制，为

降低其环境生态风险提供助力。

4 结论

无论基肥是猪粪还是复合肥，磺胺二甲嘧啶输入

土壤 47 d和 61 d后都降解产生了 2-氨基-4，6-二甲

基嘧啶和 4-[2-亚氨基-4，6-二甲基嘧啶-1（2H）-基]
苯胺，其中 2-氨基-4，6-二甲基嘧啶为主要降解产

物。在本研究中，磺胺二甲嘧啶对土壤微生物群落多

样性和丰富度变化均无显著影响，但在微生物优势

群落组成上，磺胺二甲嘧啶与猪粪同步输入土壤 47 d
后对芽单胞菌门和芽单胞菌属有显著抑制作用，对

Subgroup6_norank菌属有显著促进作用，输入土壤 61
d后对放线菌门和厚壁菌门有显著促进作用，对伯克

氏菌属有极显著促进作用，而磺胺二甲嘧啶与复合肥

同步输入土壤仅在 61 d后对热脱硫杆菌属有显著抑

制作用，原因在于该时段土壤中磺胺二甲嘧啶已降至

较低水平，2-氨基-4，6-二甲基嘧啶等中间产物起主

要作用。
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