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摘要: 阿特拉津是世界范围内广泛使用的除草剂,在曾经使用阿特拉津的国家的地下水、河流和湖泊中已经检测到阿特拉津的

残留, 长期暴露在该有机污染物的环境中,势必对动物的生殖与繁衍及人体的健康产生不良影响。介绍了阿特拉津国内外的研

究情况, 着重评述了阿特拉津的吸附机制与影响因素、化学降解、生物降解、生态毒理学评价以及模型对其环境行为的描述,目

的旨在帮助理解田间阿特拉津迁移机制及其如何污染地下水。农田生态系统中阿特拉津的迁移规律决定其环境行为,它是进行

环境和健康风险评价的基础, 目前应用较多的迁移模型是经典的对流-扩散方程, 该模型已广泛运用于水-土系统中化学物质的

迁移, 且室内模拟的实验结果能较好解释田间现象, 因此,开展阿特拉津在稳定流场饱和/非饱和室内土柱中的混合置换实验及

批量平衡吸附实验, 可获得反映阿特拉津迁移的穿透曲线特性及阿特拉津吸附性能的分配系数,结合数学模型拟合阿特拉津在

土壤中非平衡迁移曲线, 用拟合参数预测不同深度土壤中阿特拉津浓度变化和累积淋溶量动态规律,应该是今后研究工作的重

点。
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Research advance of environmental fate of herbicide atrazine and model f itting

in farmland ecosystem

DENG Jian-Cai, JIANG Xin
* , WANG Dai-Zhang, LU Xin, GAO Hong-Jian, WANG Fang　( S tate K ey

L aboratory of S oi l and Sustainable A gri culture, I nstitute of S oil Sc ience, Chinese A cademy of S ci ences, N anj iang 210008, China) . Acta Ecologica

Sinica, 2005, 25( 12) : 3359～3367.

Abstract: Am ong t he po stem ergent herbicides, atr azine ( 2-chlo ro-4-ethy lamino-6-isopr opy lamino-1, 3, 5-s-tr iazine) is the most

commonly applied w or ldw ide to contr ol bro adleaf and g rassy weeds on bo th ag ricultur al and non-agr icult ur al land. It is,

unfo rt unately , a lso ver y w idely detected in sur face w ater , subsurface wa ter , and g r oundw ater in the countr ies wher e it has

been used. Due to long-term and chronic expo sur e t o gr oundw ater supplies, the pr esence of atr azine in g roundwat er underly ing

ag ricultural reg ions causes the pot ential animal reproductive and human healt h problems. This paper introduces advances in the

domestic and int ernational use of atr azine. I t also pr ov ides a key r eview concerning atr azine's abso rptive mechanism and

influential facto rs ( such a s pH, so il o rg anic ma tter , temperatur e, agr icult ur al management pr act ice, etc. ) , its chemical and

biolo gical deg radation, its eco-to x icolog ical assessm ent , and its closeness of fit w ith the CXTFIT mathemat ical model. The

prim ary object ives for intr oducing pr og r ess in at razine resear ch are tw o fold. F ir st, an evaluation o f t he potential for at razine to

contaminat e gr oundw ater requires an understanding o f tr anspor t mechanisms t hat occur in the field, and second an



under st anding of the behavior of atr azine is r equir ed fo r the evaluation of env ir onmental and healt h risks.

　　Analytical so lutions to t he classical convection-disper sion equation ( CDE) , or alternativ e equa tions, have been w idely used

as m odels of chemical tr anspor t in the so il-w ater sy st em. A lt hough such models ar e limited to st eady-state w ater flow

conditions in homogeneous soils, they ar e especially useful for interpr eting labo r ator y exper iments. In fact, valuable

information has been gained thr ough their use . T r anspo rt regulat ion also governs the envir onmental behavior of atr azine in a

farmland eco system. Physical and chemical nonequilibr ium conditions can accelera te contaminant tr anspo rt and have impor tant

consequences on t he fate of atr azine. U nder steady-st ate and satur ated o r unsatur ated flow rate conditions, miscible

displacement exper iments and equilibrium adso rption batch exper iments in a so il column indoo rs can be conducted to acquire

breakthr ough curv es ( BTCs) that r eflect the char acterist ics of atr iazine tr anspo rt and to depict the part itio ning coefficient of

atr azine adso rption to a soil. Also application of a mathematical model to atr azine tr anspor t in the farmland ecosystems' soils

can be used t o fit nonequilibrium BT Cs in o rder to acquir e atra zine's quantitativ e cognition of t he transpor t mechanism. T hen

paramet ers that the mathematical model simulat es can be applied t o predict the concentrat ion variability and determine the

amount o f atr azine leached at differ ent depths of the farmland eco sy stems' so ils. This should be key t o future r esearch w ork.

Key words: farmland eco system; atrazine; abso rptive mechanism; chemical deg radation; bio lo g ical degr adation; model fitting

　　阿特拉津( 2-氯-4-乙胺基-6-异丙氨基-1, 3, 5, -三氮苯) , 又名莠去津,分子式 : C8H14ClN 5, 分子量为 215. 69, 结构式为:

N

N N

C2H5NH

Cl

NHCH( CH3) 2

　　纯品为无色晶体, 熔点 173℃～175℃, 蒸汽压 4. 0×10- 5 Pa ( 20℃) ,在水中的溶解度 33mg·L - 1( 25℃) , 正戊烷中为 360

mg·L - 1, 二乙醚中为 2000 mg·L - 1,醋酸乙酯中为 28000 mg·L - 1,甲醇中为 18000 mg·L - 1, 氯仿中为 52000 m g·L - 1[ 1]。在

微酸及微碱介质中较稳定, 在较高温度下能被较强的酸和较强的碱水解。阿特拉津是在 1952 年由 Geigy 化学公司开发的一种

除草剂, 1958 年申请瑞士专利, 1959年投入商业生产[2]。阿特拉津是选择性内吸传导型苗前、苗后除草剂,适用于玉米、高粱、果

园和林地等, 可防除 1 年生禾本科杂草和阔叶杂草,对某些多年生杂草也有一定的抑制作用。目前已在世界各国得到了大面积

的推广使用。在美国阿特拉津被列为使用最广泛的除草剂之一, 每年喷洒 4×108 kg [3] ,占其除草剂使用量的 60% [4]。阿特拉津

于 1965 年作为农药登录日本, 现在日本每年的生产量为 1. 75×106 kg。我国从 20世纪 80 年代初,开始在华北和东北地区的玉

米田广泛使用阿特拉津[ 5, 6] ,近年来使用面积不断扩大, 1996年阿特拉津全年的使用量为 1. 8×106 kg , 1998 年为 2. 13×106 kg ,

1999 年为 2. 205×106 kg, 2000 年为 2. 835×106 kg [ 7] , 每年用量平均以 20%的速度递增。

然而近年来, 在曾经使用过阿特拉津的国家的地下水、河流和湖泊中已经检测到阿特拉津残留[ 8～10]。残留在土壤中的阿特

拉津通过地表径流和淋溶渗漏等途径进入地表水和地下水,从而对水生生态环境构成威胁[ 11]。在我国北方地区,地下水是主要

的饮用水源, 这个问题就显得更为重要。美国制定的一级饮用水规程中将阿特拉津列为有害公众健康的污染物,并限定一级饮

用水中阿特拉津最大标准含量为 3. 0Lg·L - 1[ 12]。加拿大饮用水中规定阿特拉津及其代谢产物的历史最大接受浓度为 5. 0Lg·

L - 1。欧共体已经将阿特拉津作为饮用水检测指标之一,并规定其在饮用水中的含量不超过 0. 1Lg·L - 1[ 13, 14]。我国卫生部于

1996 年批准的阿特拉津最大残留量标准( GB 16323-1996)中规定其在玉米、甘蔗中的含量≤0. 05mg·kg - 1; 另外, 还规定阿特

拉津在地表水Ⅰ、Ⅱ、Ⅲ类水域中的特定项目标准值为 3. 0Lg·L - 1 ( GHZB1-1999)。

阿特拉津使用的主要环境问题是其在土壤中的残留期长,容易对后茬敏感的作物(如小麦、大豆、水稻等)产生药害。土壤中

残留的阿特拉津还具有淋溶性, 易被雨水、灌溉水淋溶至较深土层, 或是随地表径流进入河流、湖泊,对地下水和地表水造成污

染[ 15, 16]。因此,研究阿特拉津的迁移、转化以及在土壤中的持留等行为具有重要的环境意义。本文将对阿特拉津在农田生态系

统中发生的一系列物理、化学和生物反应等方面进行评述。

1　农田土壤中阿特拉津的吸附

　　阿特拉津进入土壤后出现的吸附过程直接影响其在吸附态和溶解态之间的分配。吸附与溶解平衡体系中的阿特拉津因其

在土壤溶液中浓度的减少, 吸附态阿特拉津将部分解吸。可见, 土壤中阿特拉津的吸附与解吸行为是支配其生物有效性和持久

性的重要因素之一[ 17, 18]。在大多数情况下,土壤的有机、无机组分都能吸附除草剂。两者对除草剂吸附的相对重要性取决于这

些组分的含量、分布和性质以及除草剂本身的化学性质等。在土壤无机胶体中,蒙脱石广泛存在于农田土壤中,且具有较大的比
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表面积和较高的吸附容量, 对阿特拉津具有最强的吸附能力。阿特拉津在不同粒度的土壤蒙脱石上的吸附常数 Kf值的范围在

0. 01 和 1334 之间,其变化规律是随颗粒表面电荷密度的增加而减小。研究表明,粘土颗粒表面的有机包裹物在粘土对阿特拉

津产生亲合力的贡献中占 68% [ 19～21]。

由于土壤胶体成分差异, 阿特拉津在土壤中的吸附机理是非常复杂的。在一般情况下, 阿特拉津与土壤有机、无机胶体间存

在着离子键、氢键、电荷转移、共价键、范德华力、配体交换、疏水吸附和分配、电荷-偶极和偶极-偶极等作用力。由于化合物和土

壤的性质不同, 其吸附机制亦不同[18]。许多学者应用 X 射线衍射图谱、红外光谱、电子自旋共振谱、荧光光谱、同步扫描荧光光

谱、高分辨率核磁共振谱和穆斯堡尔谱以及放射性同位素标记化合物等技术探明[ 22～26] :在溶液中呈阳离子态或可接受质子的

阿特拉津,一般可通过离子键机制吸附(图 1a) ;在土壤中部分非离子极性的阿特拉津可与土壤有机质或腐植酸类物质形成氢

键而被吸附(图 1b) ;腐殖酸中的对苯二醌也有能力从非离子或非极性的阿特拉津的氨基或苯环的 N 上吸收电子形成电荷转移

配位(图1c) , 此种吸附机制仅存在于土壤腐殖酸上[ 23, 27～29]。在吸附剂的一定部位通过范德华力实现吸附,其作用力随着阿特拉

津分子和离吸附剂表面距离的减小而增大。阿特拉津在铁氧化物表面的吸附机理仍知之甚少[ 30] , 但 Bonneau 等人认为, 在 pH

< 8 的土壤中,铁氧化物只能吸附带负电的化合物 ,因为土壤溶液的 pH 值低于铁氧化物的等电点( pH 8～9) , 而使氧化铁的胶

体带正电荷[ 31]。当前,对阿特拉津的吸附机制仍存在较大分歧[32, 33]。阿特拉津在土壤胶体上的吸附过程,往往是多种机制共同

作用的结果, 只不过是其中一种作用力起着支配地位而已。

杨炜春等人研究了纯粘土矿上阿特拉津的吸附情况,结果发现,在不对粘土矿作任何处理的条件下,其表面吸附阿特拉津

的量只有 0. 0043Lmol·g - 1[24]。可见,粘土矿对阿特拉津的吸附较弱。阿特拉津在土壤中的吸附主要取决于有机质含量。但在

农田土壤环境中, 阿特拉津吸附是非平衡的[ 34～36]。这种吸附非平衡可能出现在阿特拉津的迁移期间。当阿特拉津很快地通过土

壤单元时, 吸附还来不及达到平衡就迁移出去, 或者土壤对阿特拉津的吸附作用非常强时, 溶液中的阿特拉津迁移不足以补充

土壤吸附的量, 这两种情况都会使阿特拉津总是处于一种非平衡的吸附状态。因此, 吸附的非平衡是影响阿特拉津在土壤中迁

移的重要因素。阿特拉津非平衡吸附既有物理的, 也有化学的。物理的非平衡吸附主要是土壤中径流的变化;化学的非平衡吸附

则主要涉及到阿特拉津在土壤有机质中的吸附。

阿特拉津的吸附除了受到土壤胶体组分、土壤溶液 pH、有机质含量和农业管理实践的影响外[37～39] , 温度和表面活性剂对

阿特拉津的吸附也有较大的影响。溶液中的阿特拉津被吸附到土壤胶体上引起的熵变要比从溶液中发生缩合反应所需要的热

量大, 因而与温度有很大的关系。在慢吸附阶段, 阿特拉津在土壤有机物结构孔间扩散是一个活化过程, 可以用 Ar rhenius 方程

表示对温度的依赖关系。在快吸附阶段, 阿特拉津在短时间内吸附焓近似为零。因此 ,阿特拉津从溶液到土壤相快速的迁移被认

为是未活化的, 并与焓变无关。

较低浓度的表面活性剂可以显著地改变土壤物理和化学性质,从而影响除草剂在土壤中的吸附行为。这种影响是双向的,

因为吸附的表面活性剂能增加阿特拉津对土壤的亲合力,液相中的表面活性剂则可增加阿特拉津对溶液的亲合力,这时表面活

性剂的净影响取决于是吸附增加占优势还是溶解增加占优势[18, 21]。

2　农田土壤中阿特拉津的转化

　　阿特拉津的结构较稳定, 降解速度缓慢,其在土壤中的残留半衰期为 28～440d。阿特拉津在环境中分布广泛, 目前,世界上

许多国家和地区的地表水或地下水中已检测出阿特拉津及其降解产物。阿特拉津在土壤中的转化有化学作用, 也有生物作用。

试验表明, 在弱碱性土壤中阿特拉津主要以生物转化方式为主 ;在强酸性土壤中,主要以化学降解为主; 在弱酸性土壤中,同时

存在微生物降解和化学降解[ 40] , 土壤中阿特拉津转化降解的最终产物为二氧化碳和氮氧化物。

2. 1　土壤中阿特拉津的化学降解

2. 1. 1　阿特拉津的水解反应　水解反应是许多农药化合物降解的主要步骤。一些农药的水解反应是非生物性的, 并由于土壤

的吸附催化作用, 水解反应有时在土壤系统中比在相应的无土的水系统中要快。资料表明[41] ,水解反应对土壤中阿特拉津的降

解起着重要作用,这些资料是以灭菌的土壤系统和未灭菌的土壤系统,有土系统和无土系统, 土壤性质和土壤与溶液的比率对

水解影响的评价以及模拟土壤系统中的水解机制研究为基础。根据土壤性质和吸附特点, A rmst rong 等人[ 42, 43]提出了阿特拉津

吸附催化水解模式(图 2)。

土壤的 pH 值对阿特拉津在土壤中的水解过程有着强烈的影响,而土壤中有机质的存在则增强了这种影响[44]。在实验室,

25℃和 pH 5～9时, 阿特拉津可能稳定 30d 而浓度没有变化[ 45]。25℃和 pH 4 条件下阿特拉津的半衰期为 244d,然而添加 2%腐

殖酸可将半衰期降至 1. 73d[ 46] , 表明阿特拉津可能受到催化。也有报道说在 pH 值 2. 9、4. 5、6. 0 和 7. 0 时,添加 5m g·L - 1的富

里酸, 阿特拉津的半衰期分别为 34. 8、174、398 和 742d。阿特拉津水解产物为 2-羟基阿特拉津。

2. 1. 2　阿特拉津的光化学降解　阿特拉津吸收光能后可进行光解作用。阿特拉津吸收的光能可通过各种方式释放出来,其中

能量释放的一种方式是化学反应,在光化学反应的初始阶段,常常伴随着化学键高度松动、分裂成游离基[ 47] , 光化学反应可能
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是异构化作用、取代作用的结果。阿特拉津对光化学的敏感性表明,光解反应在降解土壤中的阿特拉津方面有着潜在的重要性,

也是决定其在土壤中残留期长短的最重要的因素之一[48]。

用紫外光照射阿特拉津可引起其对紫外光吸收的改变;化合物颜色从白色变成浅灰色。用远紫外光引起的变化最大。在滤

纸上阿特拉津化合物光解有类似的结果。研究土壤中阿特拉津的光解主要在于如何排除吸附、挥发、物理化学降解或生物降解

等因子的影响[ 1, 41, 49]。紫外光光解与太阳光照射实验的结果有同样的规律性, 即酸性和碱性土壤均有促进阿特拉津在土壤中光

解的作用。在中性左右的土壤中阿特拉津的光解速率会有一个最小值。H+ 和 OH-离子对阿特拉津的光解产生了一种催化作

用。土壤中腐殖酸和表面活性剂的存在均会增加阿特拉津的光解速率,二者对土壤中阿特拉津的光解催化机理完全不同,前者

主要表现为表面吸附效应, 后者则表现为溶解效应。这 2 种化合物同时存在对土壤中阿特拉津光解的加速作用比它们单独存在

时要大, 但比它们单独存在时光解效果的线性加和要小[50]。实验表明: 阿特拉津降解反应所需活的化能为 2. 6×4. 18kJ·

mol- 1 ,当反应体系中存在光催化剂 T iO 2、ZnO 或 Fe2O 3时, 由于这些催化剂能降低反应活化能, 阿特拉津的光降解速率加快,

环境中的母体化合物消解速度加快[ 51]。

图 1　土壤中阿特拉津的吸附机制

Fig. 1　T he ad sorpt ive mechanism of at razine in soil

2. 2　土壤中阿特拉津的生物降解

2. 2. 1　阿特拉津的微生物降解　阿特拉津在世界范围内已经

使用了近 50a, 其在环境中的行为也引起广泛重视。因此,研究这

种除草剂的生物降解机理十分必要。虽然自 1982年以来先后在

诺卡氏菌属( N ocardia)、红球菌属 ( Rhod ococcus)、不动杆菌属

( A cinetobacter )、土壤杆菌属 ( Ag robacter ium) 和假单胞菌属

( Pseud omonas)等多个细菌属中分离到降解阿特拉津的菌株, 但

直到 20 世纪 90 年代中期,对这一生物降解过程所涉及到的基

因、酶和中间代谢物仍知之甚少。自 1995 年 Wackett 实验室从

施用过阿特拉津的土壤中分离到假单胞菌 ADP 菌株以后,阿特

拉津的生物降解机理研究获得了迅速发展。此后,又从根瘤菌属

( Rhiz obium) 以及棍状杆菌属 ( Clavibacter ) 和产碱杆菌属

( A lcalig ens)等多个细菌属和真菌属中分离到降解阿特拉津的

细菌菌种[ 52]。

　　栖息于土壤的微生物在阿特拉津生物转化方面发挥了重要

作用。微生物参与阿特拉津的分解,使阿特拉津发生羟基化、脱

氯、脱氨基作用, 形成去乙氨基阿特拉津( DEA )、去异丙氨基阿

特拉津( D IA )、羟基化阿特拉津( HA )、脱乙氨基羟基化阿特拉津

( DEHA)、去异丙氨基羟基化阿特拉津( DIHA )和脱乙氨基去异

丙氨基羟基化阿特拉津等一系列阿特拉津的衍生物[53, 54]。

　　土壤微生物对阿特拉津的分解能消除其残留,减少对生态环境的影响。微生物对阿特拉津降解的实质是酶促反应。现已证

明假单胞菌 ADP 降解阿特拉津的前 3 步反应需要 3 种酶[55] :阿特拉津氯水解酶( A tzA ) , 催化阿特拉津水解脱氯反应, 产生羟

基阿特拉津;羟基阿特拉津乙氨基水解酶( A tzB) , 催化羟基阿特拉津脱酰氨基反应, 产生 N-异丙基氰尿酰胺和 N-异丙基氰尿

酰胺异丙基氨基水解酶( A tzC ) ,转化 N-异丙基氰尿酰胺,生成氰尿酸和异丙胺。编码这3 种酶的基因已被分离并测定了核苷酸

序列。de Souza等[ 56]通过对添加和不添加阿特拉津的菌株质粒分析, 细菌杂交和质粒结合转移试验表明 At zA、B 和C 基因可能

位于 96kb 的接合性质粒上,这是一种普遍现象。de Souza等[ 57]用 PCR 扩增技术,以假单胞菌 ADP 菌株的 At zA、B 和 C 基因的

两端序列为引物,以另外几种降解阿特拉津的细菌的 DNA 为模板, 合成出了与 AtzA、B 和 C 基因同源的 DNA 序列 , DNA 序

列分析结果表明,来自不同菌株的 AtzB 基因其序列完全相同, 而这些菌株的 AtzA 基因的同源性为 99%～99. 3% , A tzC 基因

的同源性为 99. 8%～100% ,表明阿特拉津降解基因是高度保守的。Nagy 等[58]发现红球菌 NI86/ 21 中的细胞色素 P-450 系统

在阿特拉津的降解过程中起重要作用, 并认为 NI86/ 21 的基因 thcB 编码细胞色素 P-450 酶。阿特拉津降解酶有的是微生物固

有的, 有的是变异产生的, 降解酶往往比产生这类酶的微生物菌体更能忍受异常环境条件, 并且酶的降解效果远胜于微生物本

身, 特别是对低浓度阿特拉津。因此,利用降解酶是净化阿特拉津残留的有效手段。

　　影响阿特拉津微生物降解的主要条件是温度、微生物菌属、土壤含水分量和有机物含量等因素。温度通过调节微生物的活

性来影响阿特拉津的降解速率。土壤水中的有机碳浓度能影响微生物的生长,有机碳的浓度越高, 则残留的除草剂阿特拉津的

降解越快。土壤含水量适度的增加也能使微生物的生长加快, 从而加快阿特拉津的降解速率。在阿特拉津的微生物降解过程中,
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图 2　土壤中阿特拉津的吸附-催化水解[42, 43]

Fig. 2 　 T he adsorpt ion and catalys is hydrolys isof at raz ine in

soil[ 42, 43]

微生物数量的多少从本质上决定了阿特拉津被降解的程度和速

率, 反过来, 长期施用阿特拉津能影响土壤微生物枢系结构和土

壤功能[ 59]。

2. 2. 2　阿特拉津在植物体内转化　植物可以通过根系和叶表

面吸收阿特拉津。阿特拉津在植物体内发生的基本降解反应是

其与谷光甘肽作用生成可溶于水的结合体。在高粱的叶片中, 在

7h 内就有 62%被吸收的阿特拉津转化为溶于水的 s-( 4-乙胺基-

6-异丙氨基-2-均三氮苯)谷光甘肽和 C-L-谷酰基-s-( 4-乙酰基-

6-异丙氨基-2-均三氮苯) -L-半光氨酸[60]。在高粱根部施用阿特

拉津 20d 后, 在高粱体内发现了另外几种可溶于水的由谷光甘

肽和 C-L-谷酰基半光氨酸与阿特拉津的结合体所形成的代谢

物, C-L-谷酰基半光氨酸的结合体是直接由谷光甘肽和阿特拉

津的结合体在植物体内生成的, 而不是由于 C-L-谷酰基半光氨

酸和阿特拉津缩合的结果。谷光甘肽或 C-谷酰基半光氨酸的残

基对阿特拉津中氯原子的取代也可发生在甘蔗植株中。已经确

定, 玉米、高粱、甘蔗、宿根高粱等作物体内的谷光甘肽-s-转移酶

能使阿特拉津在这些作物体内失去活性 ,从而使这些作物不致于遭受伤害。该酶能对还原的谷光甘肽与有机卤代化合物生成的

结合体起催化作用。这种酶的活性是阿特拉津在高等植物体内解毒和选择性作用的主要因素。但阿特拉津也可以使水稻、大豆

等作物致毒, 机理是通过阻挡植物光合体系Ⅱ中的电子的转移, 这种阻挡导致叶绿素破坏、碳水化合物合成的受阻、碳源的还原

以及细胞中 CO 2的产生。

3　阿特拉津的生态毒理学

　　阿特拉津对水体中的低等动物毒性极大[61]。当阿特拉津的浓度为 0. 5～2 mg·L - 1时, 能使水底节肢动物的数量减少一半,

长期接触阿特拉津的雌雄黑鲈鱼体内酮丁糖和求偶激素雌二醇浓度增加,但蜻蜓和鞘翅目的幼虫数量却增加了一倍。由于水体

中阿特拉津直接的毒性作用或对食物链的破坏,从而对所有的水生植物产生不良影响。阿特拉津对绿藻生长的影响表现为阻碍

绿藻细胞数量的增加, 其作用机理与阿特拉津对水稻等作物的致毒机理相似[ 62～64]。土壤中的阿特拉津能刺激黄曲霉、托姆青

霉、蠕形青霉的繁殖,对土壤中微生物产生毒害作用,显著降低土壤微生物生物量碳的含量[ 65～67]。

长期接触阿特拉津会导致动物早期卵巢癌和乳腺癌的发生[46, 68]。每天强制给出生 46～48d 后的小鼠喂食浓度为 50 m g·

kg- 1体重的阿特拉津的试验表明, 小鼠体内睾丸激素的浓度显著下降大约 50% , 阿特拉津能抑制睾丸激素的产生, 但小鼠体内

羟基胆固醇的存在能减轻甚至阻止阿特拉津对睾丸激素的抑制作用,目前, 仍然不清楚阿特拉津对睾丸激素的作用机理[ 69]。也

有人将蝌蚪放在含有不同浓度阿特拉津的水中,结果发现, 0. 1Lg·L - 1的阿特拉津水溶液就能导致青蛙产生雌雄同体现象,研

究者们还将雄性青蛙放在浓度为 25Lg·L - 1的阿特拉津水中观察,青蛙体内睾丸激素的浓度显著下降[70, 71]。当把在含有度阿特

拉津的淡水中喂养的大麻哈鱼转移到与淡水中含相同阿特拉津浓度的海水中时, 大麻哈鱼能降低了在海水中生存的能力[ 72]。

据报道[ 73] , 阿特拉津可能对人体具有致癌性,长期接触阿特拉津会导致乳腺癌和卵巢癌的发生, 也可能造成人类心血管系统发

生问题和再生繁殖困难。因此, 阿特拉津已被列为环境荷尔蒙的可疑物质。

4　农田土壤中阿特拉津的迁移

　　农田土壤中有机污染物的迁移过程是极其复杂的。国外学者进行大量的室内和田间试验,一致认为室内混合置换实验获得

的穿透曲线能表征有机污染物浓度随时间变化的特征[74, 75]。阿特拉津在迁移过程中出现的非平衡性归因于受时间限制的能延

缓土壤中阿特拉津迁移的物理、化学过程[76]。物理非平衡过程是指存在于大孔隙动态水和微孔隙静态水间的受扩散控制的溶

质质量传递。通常情况下,土壤中吸附或非吸附的溶质都受到物理非平衡性的影响, 尤其是在结构发育良好的土壤中,物理非平

衡性表现更为明显。化学非平衡过程指的是土壤中吸附物和吸附剂间或吸附剂间的限速反应和物质扩散[ 77]。相对物理非平衡

而言, 只有被土壤吸附的溶质才受到化学非平衡的影响[ 75]。吸附是一个快速的受熵驱动的过程[78] ,而土壤中有机污染物在迁移

过程中出现的吸附过程既有快速平衡, 也有受时间制约的慢吸附平衡[ 79]。

国外学者运用数学模型对室内土壤中阿特拉津的迁移进行研究[75, 80, 81]。Gamerdinger 等人采用两点/两区模型来描述物理

或化学非平衡过程所造成的阿特拉津迁移穿透曲线的不对称性即曲线拖尾现象。结果表明,拟合的阿特拉津迁移的穿透曲线与

测定的穿透曲线间呈现出良好的相关性,两点/两区模型的应用提供了区分阿特拉津迁移过程的机会,但当土壤环境中阿特拉

津的迁移受到物理与化学非平衡共同作用时, 两点/两区模型不能区分任何一个非平衡过程[ 73]。Zhang 等人应用 Lattice
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Bo ltzmann Model( LBM )模型拟合室内土柱中阿特拉津迁移得到的结果基本与运用两点非平衡模型拟合的结果具有良好的比

较性[ 82]。在两点非平衡模型的基础上, Amacher 等人提出了化学非平衡多级反应模型( MRM) [ 83] , Selim 等人则提出化学非平

衡的二阶模型( SOM ) [ 84]。Ma 等人运用 MRM 和 SOM 拟合预测土柱中阿特拉津的迁移。结果发现, SOM 对土壤中阿特拉津持

留和迁移描述的精度高于 M RM 描述的精度,此外, 集成了两区物理非平衡模型( M IM )的 SOM 复合模型能显著提高对实验土

柱中阿特拉津迁移的预测能力, 而 MIM 与 MRM 集成的复合模型不能提高阿特拉津的预测精度[85]。Chen 等人对 C-分布位点

模型( GS)、两点一阶吸附模型( T SFO )和两点球面扩散模型( TSSD )拟合土壤中阿特拉津迁移的灵活性进行了比较[73]。结果表

明,模型预测阿特拉津的灵活性是 GS> TSSD> TSFO。因为GS 模型假设存在非平衡吸附位点的连续体,不受吸附平衡时间影

响的 GS 模型表征了大范围的涉及整个吸附过程的吸附位点的变化情况 ; TSSD 和T SFO 模型皆用 F reundlich 吸附等温线描述

平衡吸附位点的吸附过程, 前者把吸附过程想象为发生在吸附区域的扩散过程, 后者则认为是一阶质量传递过程[ 86]。

利用数学模型对阿特拉津迁移过程进行模拟时,需要确定其迁移参数。参数确定成了阿特拉津在多孔介质中迁移研究的一

个极其重要和屡待解决的问题。土壤物理与化学界许多科学家已投入大量精力, 寻求描述有机污染物在多孔介质中迁移模型参

数的确定方法。总的来说, 有机污染物迁移参数的确定方法可分为两大类: 一类是直接测定法,另一类是间接确定法。间接确定

法有最小二乘法、矢量法以及极大值法,这类方法存在收敛性和参数唯一性问题;直接方法一般所采用数学模型,在稳定或非稳

定条件下测定溶质浓度的时空变化, 来获取其迁移参数。而有机污染物饱和度分布的测定技术成为目前多相流室内模拟研究的

最大障碍, 由于缺乏定量化的实验数据,使得数学模型的验证缺少可靠的依据, 在一定程度上限制了模型研究的发展[87, 88]。当

前人们运用宏观数学方法研究土壤污染状况,深入开展污染物在土壤环境中反应过程的微观机理研究,建立正确的多相流流动

特性参数模型。由于受到参数尺度效应的影响, 对于在描述污染物的弥散过程时, 许多复杂的天然多孔介质可能不存在所谓的

典型单元体, 因此, 必须从随机模型的角度出发来研究有机污染物在农田土壤中的迁移过程, 同时为实验室确定参数提供简洁

的手段。

Azevedo 等人在田间条件下研究了冲积土和砂土中阿特拉津的迁移[89]。研究结果表明:冲积土壤的物理性质不利于阿特拉

津向深土层迁移, 但高强度灌溉可使阿特拉津迁移到深土层。对砂土而言,由于阿特拉津施入土壤几天后遭遇强降雨事件,土壤

中阿特拉津有明显移动,高强度灌溉也可使砂土中阿特拉津向深土层迁移。在冲积土和砂土中都没有发现阿特拉津的残留积

累, 但最高浓度总出面在 2 种土壤的表土层( 0～10cm )。Khakural等人运用Leaching Estima tion and Chemistry M odel-pesticide

( LEACHP)模型对 2 种不同耕作制度下的 3种土壤中阿特拉津的迁移进行模拟, 结果表明[ 90] : 对于不同耕作制度和所有的采

样时期, LEACHP能精确地预测 3 种土壤中阿特拉津峰浓度出现的深度。LEACHP 能较合理地预测阿特拉津在砂壤土剖面中

迁移的深度和浓度。对粉砂壤土和粘壤土而言,在相对干旱的年份, LEACHP 能较合理地预测阿特拉津在土壤剖面中迁移的深

度和浓度; 在相对湿润的年份,尤其是当阿特拉津迁移深度超过 45cm 后, LEACHP 不准确地预测土壤剖面中阿特拉津的浓度。

因此, 在使用 LEACHP 时,应该意识到模型的不足, 特别是将在结构发育良好的土壤上, 又加上有利于产生优势流的气候条件,

LEACHP 预测的结果存在较大的误差。Azevedo 等人运用 Roo t Zone Water Quality Model( RZWQM )预测不同耕作制度下土

壤剖面中阿特拉津的浓度分布 ,并用最大误差( ME )和决定系数( CD)两个统计参数作为模型预测能力的评价指标[ 91]。结果表

明, RZWQM 模型能正确预测阿特拉津在土壤剖面中的渗透深度, 并且预测与测定的阿特拉津浓度在同一个数量级范围内。然

而, 预测值与观测值之间存在显著差异,尤其是在作物生长后期,模型过高估计了土壤剖面中阿特拉津的浓度。此外, RZWQM

模型不能显示不同耕作对阿特拉津浓度在土壤剖面内分布影响。因此,运用 RZWQM 预测亚表层土壤中阿特拉津的迁移时,要

考虑大孔隙流、标化分配系数 Koc的变异、阿特拉津半衰期随深度的变化以及施用阿特拉津后土壤表面截留等因素的影响。可

见, 开发能模拟农田生态系统中化学物质迁移的数学模型, 需要考虑每天最低和最高土温、风速、接受的太阳短波辐射量、蒸发

和相对湿度等气象资料; 土壤剖面内每层土壤类型、容重、孔隙度、土壤含水量、水力参数、机械组成及土壤质地等土壤基本物理

性质资料; 除草剂半衰期、溶解度、蒸汽压和标化分配系数 Koc等除草剂参数以及除草剂的施用方式、施用量和有效成份等参

数; 耕作次数及对应日期、有效耕作深度和强度等耕作管理参数。

5　展望

　　农田土壤中阿特拉津的迁移规律决定其环境行为。阿特拉津迁移的穿透曲线或混合置换实验中流出液的浓度随时间的变

化是研究农田土壤中有机污染物迁移的常用表征方法。研究农田土壤中非反应物质(如3H2O、Cl- 或 Br - )的迁移能为阿特拉津

在土壤中的迁移模拟提供物理参数。预报阿特拉津流出物在土壤剖面中潜在的迁移性及其去向,必须了解其在农田土壤中的反

应和迁移规律, 在确保地下水质不受到污染的条件下, 获得最大的农业经济效益。因此,阿特拉津在多孔介质中的迁移规律研究

应受到广泛的重视。

　　目前研究阿特拉津在土壤中的迁移的对象主要是施入土壤中的阿特拉津 ,但阿特拉津迁移转化的中间产物可能与母体化

合物有着截然不同的性质和结构(可能更具毒性或稳定性) ,且阿特拉津在酸性和碱性条件下的转化产物并不一样。在以后对阿
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特拉津的研究中, 应把阿特拉津转化的中间产物作为其迁移转化的参数来考虑。

　　随着 QSAR( Quantitativ e Struct ur e-Activ ity Relationship,定量结构-活性相关, 是研究化合物分子信息指数、理化参数与

其在特定介质或生物所表现的效应的相关性方法)的应用与发展, 将有可能对阿特拉津在土壤中的行为与其结构参数 (如亲脂

性指数、电子参数、空间参数、量子化学参数等)建立某种关系,并对 s-三嗪类其他化合物的迁移行为进行类推、预测。但这方面

的工作尚有待完善。

　　数学模型的重要性在于能为阿特拉津污染提供风险评价与权衡治理措施。至今 ,人们已开发了多种能表征和预测污染物对

土壤及地下水污染特征的数学模型, 但模型能完全得到田间试验检验的却很少。因此, 还应在以下方面进行探索: ( 1)现有模型

通常都假设土壤和地下水在空间上是均匀的,这与实际不符。应弄清楚土壤微观介质和微观界面结构中的非均匀相、非线性过

程。( 2)土壤本身是由土壤固体、土壤溶液和土壤空气组成的, 并且上与大气、下与地下水相连 ,构成完整的多介质环境。因此,必

须考虑土壤中污染物在 3 相之间的交换问题。但目前还缺少描述污染物在多介质中环境行为的系统模型。( 3)考虑如何建立一

个评价体系来比较现有的各种模型在实际多孔介质中的模拟能力。
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