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摘　 要　 为研究毒草胺在土壤中的迁移特性,分别利用振荡平衡法和土柱淋溶法测定了毒草胺在不同土壤中

的吸附和淋溶特性,并讨论了其影响因素. 结果表明,毒草胺在 3 种供试土壤上的吸附特性能较好地用

Freundlich 吸附等温线拟合,吸附常数 Kd为 0. 34—2. 96 mg1 - n·Ln·kg - 1,很难被土壤吸附,吸附与土壤有机质含

量呈显著正相关. 毒草胺在土壤中具有较强的淋溶性,淋溶速率:江西红壤 > 太湖水稻土 > 东北黑土,淋溶性

强弱与毒草胺在土壤中的吸附性以及土壤粒径分布有关.
关键词　 毒草胺, 吸附, 淋溶.

土壤是农药在环境中的“贮藏库”,也是向水、大气等其它环境介质转移的“集散地”. 除草剂在

水-土壤界面间的吸附 /解吸过程是其在土壤-水环境中归趋的主要支配因素,也是影响该农药在环境中

生物有效性和持久性的重要因素[1-2] . 农药在土壤中的吸附和淋溶特性决定了其在土壤中的迁移性,是
评价其环境行为的重要指标,特别与其对地下水污染的风险密切相关. 农药本身的理化性质及土壤特性

是决定其在土壤中的吸附性和淋溶性的重要因素[3-4] .
毒草胺(Propachlor)是一种选择性芽前除草剂,由于其具有杀草谱宽、使用方便且对稻苗生长安全

等优点,因此广泛应用于玉米、棉花、大豆、花生、蔬菜田中防除一年生禾本科杂草及某些阔叶杂草. 毒草

胺作为一种被广泛应用的农用化学品,其对环境的毒性影响及其在环境和农作物中的降解及残留情况

在国外一直备受关注[5-10],但对其在环境中的迁移规律研究甚少.
本文为研究毒草胺在环境中的迁移特性,测定了毒草胺在不同土壤中的吸附和淋溶特性,探讨了土

壤理化性质影响,为毒草胺的安全合理使用提供相应的生态环境资料和科学依据.

1　 材料与方法

1. 1　 材料与试剂

毒草胺,纯度 96% ,由江苏常隆化工有限公司提供. 无水硫酸钠、氯化钙等均为分析纯南京化学试

剂厂生产;甲醇,乙腈为色谱纯,购自德国 Merck 公司.
试验土壤为江西红壤、太湖水稻土、东北黑土等 3 种具有代表性的土壤,经风干,研碎,待用. 其基本

理化性质见表 1.

表 1　 供试土壤的基本理化性质

Table 1　 Physical and chemical properties of soils tested

供试土壤
pH

(水土比 = 2. 5)
有机质含量 /
(g·kg - 1)

阳离子代换量 /
(cmol( + ) ×kg - 1)

土壤质地(体积百分比) / %

粘粒
< 0. 002 mm

粉粒
0. 002—0. 05 mm

砂粒
> 0. 05 mm

江西红壤 5. 29 9. 94 10. 60 16. 5 67. 7 15. 8
太湖水稻土 7. 18 29. 0 22. 7 19. 7 76. 2 4. 1
东北黑土 6. 59 52. 1 32. 4 15. 8 72. 9 11. 3
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　 　 主要仪器:高效液相色谱仪,配 PDA 检测器(Waters2695 / 2996,美国);恒温振荡器(E24A,New
Brunswick Scientific,美国生产);蠕动泵(上海沪西分析仪器有限公司);高速冷冻离心机(HITACHI,
日本).
1. 2　 实验方法

1. 2. 1　 土壤吸附实验

准确称取上述供试土壤(过 0. 25 mm 筛)10. 0 g 于 250 mL 具塞三角瓶中,加入 100 mL 不同浓度的

毒草胺溶液-CaCl2溶液. 加塞后置于恒温振荡器中,于(25 ± 1) ℃下振荡 24 h 后,将土壤悬浮液转移至

离心管中离心(8000 r·min - 1,5 min),取上清液过 0. 45 μm 水相滤膜,HPLC 分析测定.
1. 2. 2　 土柱淋溶实验

实验土柱为内径 5 cm、长度 30 cm 的聚四氟乙烯管,顶部和底部配有螺旋口的螺母. 实验时,在底部

垫 1 层滤纸,装 1 cm 厚的石英砂,称取经风干、过 20 目筛的供试土壤填充(27 ± 0. 2) cm,底部渗透,使
其充分被水湿润;供试农药滴加于 5 g 左右供试土壤中,待溶剂挥发干后,混匀后均匀加至于土柱顶部,
然后覆盖 1 cm 厚的石英砂. 以 30 mL·h - 1的速度加蒸馏水淋洗,计 10 h 300 mL,收集淋出液,HPLC 分析

测定. 在实验过程中,设置一组平行样品.
利用专用工具,将土柱取出,均匀切成 9 段,分别测定其中毒草胺残留量.

1. 2. 3　 样品提取

水样:水样经 0. 45 μm 水相滤膜过滤后,直接用液相色谱进样测定.
土样:取土壤样品于 200 mL 具塞三角瓶中,加乙腈 50 mL 振荡提取 30 min,离心、过滤,并用 30 mL

乙腈重复上述步骤. 合并滤液后移入 250 mL 分液漏斗中,加少许氯化钠萃取两次,合并有机相萃取液,
50 ℃旋转蒸干,乙腈(色谱纯)定容,待液相色谱测定分析.
1. 2. 4　 液相色谱测定条件

色谱柱 4. 6 mm ×250 mm × 5 μm Symmetry ShieldTM RPC18 柱;流动相甲醇∶水 = 50∶50(V / V);流速

1． 00 mL·min - 1;进样量 10 μL;波长 221 nm;柱温 30 ℃;保留时间 11. 3 min.
在上述条件下,土壤中毒草胺添加浓度在 0. 50—10. 0 mg·kg - 1 浓度范围内,回收测定结果为

83． 6%—89. 7% .

2　 结果与讨论

2. 1　 毒草胺在土壤中的吸附特性

预试验表明,毒草胺与土壤溶液接触振荡 24 h 后,吸附达到平衡. 分别采用线性吸附等温方程与

Freundlich 方程 2 种模型来描述土壤吸附浓度与溶液平衡浓度的关系. 拟合的吸附等温线回归结果列于

表 2.

表 2　 毒草胺在土壤中的线性吸附等温方程与 Freundlich 方程拟和比较

Table 2　 Comparison on the fitness of the Langmuir equation and the Freundlich equation for adsorption
isotherms of propachlor on soils

供试土壤
线性吸附等温线

Kd / (mL·g - 1) C0 / (mg·kg - 1) R

Freundlich 吸附等温线

Kd / (mg1 - n·Ln·kg - 1) 1 / n R

江西红壤 0. 10 0. 22 0. 972 0. 34 0. 502 0. 995

太湖水稻土 0. 60 1. 17 0. 759 1. 71 0. 646 0. 860

东北黑土 0. 83 2. 01 0. 795 2. 96 0. 470 0. 896

从表 2 中可以看出,毒草胺在 3 种土壤中的吸附用 Freundlich 方程拟合时相关系数值要比用线性方

程拟合时相关系数好,故采用 Freundlich 描述相对更为合理,吸附常数 Kd为 0. 34—2. 96 mg1 - n·Ln·kg - 1 .
有关研究表明,对于有机质含量中等和较高的土壤,疏水性农药在其中的吸附一般符合线性分配机理,
极性或弱极性农药在土壤、沉积物上的吸附,吸附等温线可以用 Freundlich 方程拟合[11] . 毒草胺水溶性
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较强,为弱极性农药,该实验结果也符合该研究规律.
Kd表示了土壤对农药的吸附能力,其值越大,则吸附能力越大. 由表 2 可知,得出 3 种土壤对毒草胺

的吸附能力顺序为东北黑土 >太湖水稻土 > 江西红壤. 根据国家环保部颁布的《化学农药环境安全评

价试验准则》 [12-14],Kd值小于 5,属难吸附农药,由此判断毒草胺在大多数土壤上属于难吸附农药.
2. 2　 毒草胺在土壤中的吸附自由能

土壤吸附自由能的变化是反映土壤吸附特性的重要参数,根据其变化的大小,可以推断农药被土壤

吸附的程度与机制. 当自由能变化值小于 40 kJ·mol - 1时,为物理吸附,反之为化学吸附[15] . 农药在土壤

上吸附的自由能变化可以用下式计算:
ΔG = - RTlnKoc

式中,ΔG 为吸附时自由能变化,kJ·mol - 1;R 为摩尔气体常数,数值为 8. 31 J·mol - 1·K - 1 .
毒草胺在 3 种土壤上吸附自由能的变化 ΔG 列于表 3 中. 由表 3 中可以看出,ΔG 的值均为负值,说

明吸附为自发过程[16];同时,ΔG 均小于 40 kJ·mol - 1,也说明为物理吸附[15] . 毒草胺在上述土壤中的吸

附为可逆过程,该农药进入土壤后,可能会发生解吸作用,随水淋溶进入地下水.

表 3　 土壤对毒草胺吸附自由能变化

Table 3　 Changes of free energy for Propachlor adsorption by soil
供试土壤 Kd / (mg1 - n·Ln·kg - 1) Koc / (mL·kg - 1) ΔG / (kJ·mol - 1)
江西红壤 0. 34 34. 2 - 8. 75
太湖水稻土 1. 71 59. 0 - 10. 10
东北黑土 2. 96 56. 8 - 10. 00

2. 3　 毒草胺在土壤中吸附的影响因子分析

农药在土壤上的吸附常数 Kd与土壤理化性质的相关性研究的结果,不仅可以用于预测农药在不同

土壤中的吸附情况,而且可以从中发现影响农药在土壤中吸附的支配因素[17-18] . 许多研究者曾对多种

农药在土壤中的吸附常数 Kd与土壤的理化性质进行相关性分析,并用于定量预测农药在其它土壤中的

吸附情况. 结果表明,农药在土壤中的吸附主要受农药的性质、土壤有机质及粘土矿物等因素支

配[19-20] . 其中土壤的有机质含量是影响农药吸附大小的一个重要的因素[21-22] .
对比毒草胺在 3 种土壤中的吸附常数 Kd与土壤性质的关系,可以看出, Kd与土壤有机质含量具有

很好的相关性,而与 pH 值等其它土壤性质相关性不强. 所以,有机质含量是影响土壤对毒草胺吸附性

的主要因素,即有机质含量越高,土壤对毒草胺的吸附能力越强. 从 3 种土壤的有机质含量可以得出,东
北黑土的有机质含量最多,吸附点位就较多,所以吸附性最强,而江西红壤有机质含量相对较低,对毒草

胺的吸附很小,容易对地下水形成污染.
2. 4　 毒草胺在 3 种典型土壤中的淋溶特性

淋溶是指污染物随渗透水在土壤中沿土壤垂直剖面向下的运动,是污染物在水-土壤颗粒之间吸

附-解吸或分配的一种综合行为. 淋溶的发生主要是由于溶解于土壤间隙水中的污染物随土壤间隙水的

垂直运动而不断向下渗滤,它能使污染物进入地下水而造成污染[23] .
毒草胺在不同土层及淋洗液中的残留情况见图 1. 由图 1 可知,土层中,毒草胺在东北黑土的

9—18 cm段农药残留占总量的 50%以上,在江西红壤中的 18—27 cm 段农药残留占总量的 50% 以上,
而在太湖水稻土中,农药残留主要集中在 0—9 cm 段(占近 80% ). 红壤土柱淋洗液中有高浓度的毒草

胺残留检测,水稻土土柱淋洗液中也有少量检测,而在东北黑土土柱的淋洗液中没有检出毒草胺残留.
由此可以看出,毒草胺在红壤中具有较强的淋溶性,容易随雨水淋溶到下层土壤,而在黑土中则不容易

淋溶. 毒草胺在土壤中的淋溶性能主要决定于土壤的有机质含量及砂粒含量[24] . 由前面 3 种土壤的理

化性质及前面的吸附实验结果可以看出,东北黑土具有较高的有机质含量,毒草胺容易被土壤吸附,因
此难以被淋溶. 红壤有机质含量低,砂粒含量相对较高,因此,对毒草胺的吸附能力较弱,所以容易被淋

溶. 太湖水稻土的有机质含量在黑土及红壤之间,吸附性能也介于二者之间,但其砂粒含量较低,因而,
其在土壤中比之红壤,难以被淋溶,但由于其吸附性能不是很强,因此,也有少量毒草胺被淋溶到淋洗

液中.
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图 1　 毒草胺在土柱各层及淋洗液中的淋溶分布

Fig. 1　 Propachlor residues in soil column layers and eluent

水溶解度 > 30 mg·L - 1,土壤 Koc < 300,土壤降解半衰期 > 14 d 的农药容易导致地下水污染[14] . 毒
草胺具有很强的水溶性,在有机质含量低的土壤中难降解,移动性较强,对地表水和地下水造成污染的

可能性较大.

3　 结论

(1) 毒草胺在 3 种供试土壤上的吸附能用 Freundlich 方程吸附等温线较好地拟合,吸附能力顺序

为东北黑土 >太湖水稻土 >江西红壤,吸附常数 Kd在 0. 34—2. 96 mg1 - n·Ln·kg - 1之间,吸附性能较差,吸
附过程为自发的物理吸附. 影响吸附的因素主要是有机质含量,有机质含量高,对毒草胺的吸附就强.

(2) 毒草胺在 3 种供试土壤中均有一定的淋溶性,淋溶性的强弱与土壤的吸附特性及土壤的粒径

分布具有较强的相关性. 有机质含量越低,砂粒含量越高,淋溶性越强.
(3) 毒草胺在土壤中不易被吸附,具有较强的淋溶性,结合毒草胺的吸附和降解特性,该农药对地

下水的污染具有一定的风险,特别是有机质含量低,砂粒含量高的土壤,应引起高度关注.
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Adsorption and leaching behavior of herbicide propachlor in soils
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ABSTRACT
The adsorption and the leaching of a herbicide propachlor in three soils from China were examined using

batch equilibrium method and column leaching method in order to understand the attenuation of this chemical
in environment. Propachlor was difficult to be adsorbed by soil ( Kd values ranged from 0. 34 to
2. 96 mg1 - n·Ln·kg - 1), and its adsorption could finally be denoted by linear isotherm. Adsorption of propachlor
was primarily related to the soil organic matter content. Propachlor was easy to be leached into low surface soil
and brought some risks to groundwater, and the order of leaching rate of three soils was red soils of Jiangxi red
soil > Taihu Lake paddy soil > black soils of Northeast.
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