
2015 年 第 10 卷
第 4 期，65-87

生 态 毒 理 学 报

Asian Journal of Ecotoxicology
Vol． 10，2015
No． 4，65-87

基金项目: 国家自然科学基金面上项目( 41271503)

作者简介: 谷盼妮( 1989-) ，女，硕士生，研究方向为土壤污染生态风险评价，E-mail: gupanniyue@ 126． com;

* 通讯作者( Corresponding author) ，E-mail: mewang@ rcees． ac． cn

DOI: 10． 7524 /AJE． 1673-5897． 20150310003

谷盼妮，王美娥，陈卫平． 环草隆与镉复合污染对城市绿地重金属污染土壤有机氮矿化量、基础呼吸和土壤酶活性的影响［J］． 生态毒理学报，

2015，10( 4) : 65-87

Gu P N，Wang M E，Chen W P． Combined effects of siduron and cadmium on organic nitrogen mineralization，basal respiration and enzyme activities in

heavy metal polluted urban soil［J］． Asian Journal of Ecotoxicology，2015，10( 4) : 65-87 ( in Chinese)

环草隆与镉复合污染对城市绿地重金属污染土壤有机
氮矿化量、基础呼吸和土壤酶活性的影响

谷盼妮1，2，王美娥1，* ，陈卫平1

1． 中国科学院生态环境研究中心 城市与区域生态国家重点实验室，北京 100085
2． 中国科学院大学，北京 100039

收稿日期: 2015-03-10 录用日期: 2015-05-13

摘要: 环草隆是北方城市应用较为广泛的一种草坪除草剂，重金属镉是土壤中常见的重要污染物，二者在土壤生态系统中存

在联合暴露的潜在风险。为了准确评价城市绿地土壤重金属和农药复合污染的生态风险，选择不同重金属污染程度的土壤

为研究对象，在室内模拟条件下，探讨了环草隆与镉复合污染对土壤有机氮矿化量、基础呼吸及土壤酶活性的影响。研究发

现: 环草隆与镉复合污染对各试验指标的影响均达到极显著水平( P ＜ 0． 01) ; 与镉复合污染能明显改变环草隆的微生物毒性

效应，并且 Cd 对环草隆毒性效应的影响与二者浓度配比有很大关系，Cd 浓度由 1 mg·kg-1升高到 10 mg·kg-1，环草隆浓度与样

点 G 土壤有机氮矿化量变化率的线性关系由正相关变为负相关; 复合污染下，根据剂量-效应关系计算的 EC50 值 27． 6 ～ 848

mg·kg-1，远远高于环草隆草坪建议施用量( 3． 33 mg·kg-1 ) ; 土壤中环草隆与镉复合污染的联合毒性效应受土壤理化性质及重

金属含量影响较大，另外，二者复合效应也会随污染物浓度及试验指标的不同而不同。以上研究结果能够为城市土壤重金属

和除草剂复合污染生态风险评价提供基础数据和技术方法。
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Abstract: In northern cities，siduron is widely used in lawn management，and soil contamination of heavy metal
like Cd commonly exists in urban green land． Thus，combined exposure of siduron and Cd is very likely in the ur-
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ban green land soil ecosystem． In this research，three urban soils polluted by different level of heavy metals
( marked as N，D，G) were selected to evaluate the ecological risk of combined pollution of heavy metals and herbi-
cide． Combined effects of siduron and Cd on soil organic nitrogen mineralization，basal respiration and soil enzyme
activities were studied． It was suggested that: the single and combined effects of siduron and Cd on experimental
indexes were markedly significant ( P ＜ 0． 01) ． Presence of Cd obviously changed the toxic effect of siduron on mi-
croorganisms and the effect of Cd was dependent on concentration of siduron and Cd． When Cd concentrations in-
creased from 1 mg·kg-1 to10 mg·kg-1，the linear relationship between siduron concentrations and the change rate of
organic nitrogen mineralization in soil G changed from positively to negatively． Under combined pollution，the val-
ues of EC50 ( 27． 6 ～ 848 mg·kg-1 ) obtained based on the dose- effect relationship were well above the suggested
dosage of siduron ( 3． 33 mg·kg-1 ) ． The combined effects of siduron and Cd on these selected indexes were greatly
influenced by soil physical and chemical properties and heavy metal contents． In addition，the combined effects
both varied with their concentrations and experimental indexes． The above results can provide basic data and tech-
nical methods for the ecological risk assessment of combined pollution of heavy metals and herbicide in urban soil．
Keywords: siduron; cadmium; urban soil; nitrogen mineralization; basal respiration; soil enzyme; dose-effect re-
lationship

城市土壤是城市生态系统的主要组成部分，也

是城市化的主要风险受体。随着城市化高度发展，

城市土 壤 重 金 属 污 染 与 绿 化 农 药 污 染 越 来 越 严

重［1-4］。城市土壤重金属污染的主要来源有工业生

产污染源、交通运输污染源、日常生活污染源、城市

堆放的废弃物以及原土壤母质的输入。Chen 等［5］

对北京市 30 个公园的土壤重金属含量的调查结果

发现市中心公园以及建成历史几百年的公园土壤中

Cu 与 Pb 含量较高。
环草隆是北方城市应用较为广泛的一种冷季型

草坪播后苗前最优秀的草坪除草剂，制剂为 50% 可

湿性粉剂，对草坪种子的萌发无不良影响，可以有效

地控制狗尾草、止血马唐、毛雀麦和稗草。至今为止

国内外学者对环草隆的研究大多关注其除草效果，

任向辉和王运兵［6］研究了环草隆、甲嘧磺隆和世玛

3 种草坪除草剂对黑麦草草坪杂草防除的效果，结

果表明，环草隆在黑麦草草坪杂草防除中最有应用

价值。而 Willis 等［7］与 McElroy 和 Breeden［8］的研

究则表明，环草隆对高羊茅草坪杂草防除效果不理

想，不能有效防治阔叶杂草。此外，有关环草隆对水

环境的生态风险的研究也有涉及，Kong 等［9］对天津

市 20 个地表水样的监测发现，20 个水样均含有环

草隆。早期的研究结果表明，环草隆淋溶较少，较多

累积于表层土壤，生物降解速率中等，对一些土壤细

菌如 Azotobacter sp． 及 Chlorella vulgaris 的生长具有抑

制作用［10-11］。而关于环草隆的其他生态效应和环境行

为如对土壤微生物的毒性效应的报道相对较少。

土壤是所有环境污染物的源和汇，是一个多种

污染物同时存在的复合污染系统，因此，土壤复合污

染联合生态毒性效应研究长期以来备受关注［12-16］。
目前，应用模型定量评估复合污染联合毒性效应的

研究较多［17］，应用最多的 2 类评估模型分别是浓度

加合模型与独立作用模型。此外，还有毒性单元模

型及其衍生模型毒性指数模型。关于这些模型的数

据基础都是室内微宇宙毒性效应实验结果，这些模

型在野外实际场地的适用性很难验证。另一方面，

采用野外复合污染场地土壤，即基于基质而非基于

化学物质的复合污染联合毒性效应研究也颇受关

注［18-20］，在他们的研究中，研究土壤为离点源距离

不同、土壤重金属浓度呈梯度变化的重金属复合污

染土壤，并通过土壤微生物生态功能参数来表征复

合污染的生态毒理效应。其中，滕应等［19］通过统计

分析对实际污染土壤中 4 种重金属复合污染对土壤

酶动力学的联合生态效应进行了相对定量的评估。
由于以上研究都以重金属浓度较高污染场地土壤为

研究对象，所获得的样品中重金属浓度梯度变化较

为明显，因此，在没有实验室模拟辅助的情况也可以

得出较好的定量结果。然而，对于污染物浓度本身

比较低而且变化范围相对较小的城市土壤，直接应

用野外实际污染土壤进行联合生态效应的评估困难

较大。此外，野外实际污染土壤中产生的生态效应

会因为干扰因素过多而掩盖了污染物生态效应的产

生机制，而实验室模拟试验中由于控制条件，往往较

容易对复合效应产生机制进行研究［21］。因此，还需
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要以实验室研究结果为指导，通过一定的数学方法

使实验室结果与野外调查结果相结合，最后达到野

外土壤复合污染联合生态效应的评估。
在结果计算中，为更直观表示污染物毒性效应，

土壤污染毒性效应研究引入了变化率( 处理组相对

于对照组的变化情况) 这一无量纲变量来表征污染

物处理对测试指标造成的影响。目前，这一数据处

理方式在土壤污染毒性效应中已有很多应用。律泽

等［15］在佳乐麝香与镉复合污染对放线菌数量的影

响研究中，用放线菌数量抑制率对实验结果作了直

观展示。张慧等［22］对镉与芘复合污染的研究中也

用了抑制率来表示二者对土壤酶活与微生物量的影

响。傅丽君等［23］对镉、铜、铅复合污染的研究中同样

应用了抑制( 激活) 率来表示土壤微生物受到的影响。
此外，将变化率这一变量应用到污染物的剂量-效应关

系研究中也会使得 EC 值的计算更加简便。
有研究发现，土壤中有机污染物与重金属复合

污染对生物的联合毒性效应随着污染物浓度的变化

以及培养时间的不同而不同［24］，从而导致污染物的

EC50值也随之发生变化。因此，本文选取污染程度

不同的实际土壤，采用土壤微宇宙试验方法，通过添

加不同浓度环草隆和重金属 Cd，研究两者单一及复

合污染对土壤微生物活性及土壤酶活等方面的影

响，以确定镉的加入对环草隆毒性效应的影响以及

EC50值的变化情况，从而为预测重金属镉对环草隆

草坪应用的影响，及准确定量污染物剂量与土壤

生态功能效应之间的相关关系，同时也为城市土

壤复合污染的生态风险评价提供理论基础和数据

支持。

1 材料与方法( Materials and methods)
1． 1 仪器与试剂

仪器: 激 光 粒 度 仪 Malvem Master Sizer 2000
( Malvem Co． ，England ) ，Elementar Vario EL Ⅲ
( Hanau Germany) ，紫外分光光度计 ( UV-1700 ) ，多

功能酶标仪( SPECTＲA max 190) 。
试剂: 环草隆，50% 可湿性粉剂; 重金属含量测

定所用试剂为国产优级纯试剂; 其他步骤所用试剂

为国产分析纯试剂。
1． 2 供试土壤

土壤取自北京市南馆公园，采用五点混合采样

法采取 0 ～ 20 cm 表层土壤，选取不同重金属污染程

度的 3 个样点 N、D、G 分别采样。土样去除石块及

植物根系后，过 2 mm 筛，一部分新鲜土壤样品装入

无菌自封袋置于 4 ℃冰箱保存，用于培养，供各试验

指标分析; 一部分土壤样品风干，用于土壤理化性

质分析。各样点土壤重金属含量及理化性质见表

1。根据 Hakanson 指数法［25］，样点 N、D 和 G 土壤

重金属综合污染指数分别为 8． 89、17． 2 和 57． 8。
1． 3 试验方法

1． 3． 1 试验设计及土壤处理

本试验采用土壤微宇宙试验，研究了环草隆与

镉复合污染对土壤微生物及酶活性的影响。具体操

作如下:

称取 250 g 干土当量的新鲜土壤于 500 mL 三

角瓶中，调节土壤含水量至田间持水量 60%，覆盖

无菌封口膜，防止水分过量蒸发，置于 25 ℃恒温培

养箱中避光培养 15 d。预培养结束后，采用土壤染

毒法对土壤进行染毒。
正式试验之前，为确定环草隆添加浓度，对环草

隆的微生物毒性效应随培养时间的变化做了预实

验。根据预实验结果，在培养第 7 天，3 ～ 30 mg·kg-1

浓度范围内，环草隆与试验指标的剂量-效应关系最

明显，因此本实验将培养时间定为 7 d，环草隆浓度

梯度在 0 ～ 50 mg·kg-1 范围内设定。本试验采用二

因素分别为 5 水平( 环草隆浓度分别为 0，5，10，20，

50 mg·kg-1 ) 和 3 水平 ( 镉浓度分别为 0，1，10 mg·
kg-1 ) 的完全组合试验方案设计，共计 15 个处理。
具体添加措施见表 2。

环草隆污染土样添加方法: 称取适量环草隆溶

解于蒸馏水中，配制成 1 000 mg·L-1 的环草隆溶液。
取适量上述溶液添加到供试土壤中混合均匀，使得

环草隆浓度分别为 5、10、20、50 mg·kg-1，即得 5、10、
20、50 mg·kg-1环草隆污染土样。

镉污染土样添加方法: 将 Cd( Ac) 2·2H2O 配制

成 500 mg·L-1水溶液，取适量上述溶液添加到供试

土壤中混合均匀，使得镉浓度分别为 1、10 mg·kg-1，

即得 1、10mg·kg-1 镉污染土样。环草隆与镉复合污

染土样采用上述相同方法配制。
添加污染物后，反复搅拌，充分混合，使污染物

在土壤中分布均匀。将土壤含水量调至田间持水量

60%，覆盖无菌封口膜，防止水分过量蒸发，置于 25
℃恒温培养箱中避光培养。每隔 2 ～ 3 d 用称重法

调节土壤含水量，于培养第 7 天取样测定。将其中

一部分土壤风干，用于土壤脲酶、芳基硫酸酯酶、蔗
糖酶和碱性磷酸酶活性测定，其余新鲜土壤用于土

壤有机氮矿化量、基础呼吸的测定，每处理重复 3 次。
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表 1 供试土壤基本理化性质及重金属含量

Table 1 Basic physicochemical properties and heavy metal contents of the tested soils

样点

Sampling

point

酸碱度

pH

有机碳 /%

Soil organic

carbon

( SOC) /%

粘粒 /%

Clay /%
粉粒 /%

Silt /%
砂粒 /%

Sand /%

土壤含水

率 /%

Soil moisture

content /%

镉 /

( mg·kg-1 )

Cd /

( mg·kg-1 )

铜 /

( mg·kg-1 )

Cu /

( mg·kg-1 )

铅 /

( mg·kg-1 )

Pb /

( mg·kg-1 )

锌 /

( mg·kg-1 )

Zn /

( mg·kg-1 )

N 8． 44 1． 14 21． 65 52． 67 25． 68 12． 23 0． 22 108 18 382
D 8． 45 1． 41 1． 97 87． 67 10． 36 16． 14 0． 33 337 89 1 122
G 8． 30 1． 94 27． 90 63． 41 8． 69 8． 93 0． 92 1 425 279 4 797

表 2 各处理环草隆与 Cd2 + 添加浓度

Table 2 Concentrations of siduron and Cd2 + in each treatment

处理

Treatment
CK T1 T2 T3 T4 T5 T6 T7 T8 T9 T10 T11 T12 T13 T14

环草隆 / ( mg·kg-1 )

Siduron / ( mg·kg-1 )
0 5 10 20 50 0 0 5 10 20 50 5 10 20 50

镉 / ( mg·kg-1 )

Cd2 + / ( mg·kg-1 )
0 0 0 0 0 1 10 1 1 1 1 10 10 10 10

1． 3． 2 测定方法

土壤理化性质的测定: 土壤质地划分为粘粒、粉
粒、砂粒，0． 5 mol·L-1 NaPO3 处理后，用激光衍射系

统 Malvern Master Sizer 2000( Malvern Co． ，England)

测定。测定 pH 的土水比为 1: 5，土样与去离子水充

分混匀，静置 30 min 后测定。土壤有机碳的测定选用

盐酸处理法［26］，预处理后，使用元素分析仪 Elementar
Vario ELⅢ( Hanau Germany) 测定有机碳含量。

土壤重金属含量的测定: 取过 100 目的土壤样

品 0． 25 g，用土壤环境监测技术规范 ( HJ /T 166-
2004) 中的 HCL-HNO3-HF-HCLO4 法消解土壤，消解

产物加 1 ～ 3 滴 1: 1 盐酸，用超纯水定容至 50 mL，

用石墨炉原子吸收分光光度计测定 Cd 含 量，用

ICP-MS 测定 Cu、Pb 和 Zn 含量。
土壤酶活性测定: 脲酶活性测定采用苯酚钠-次

氯酸钠比色法［27］; 芳基硫酸酯酶活性的测定选用

氢氧化钠-氯化钙比色法［28］; 蔗糖酶活性测定采用

3，5-二硝基水杨酸比色法［29］; 碱性磷酸酶活性测定

采用磷酸苯二钠比色法［30］。
土壤有机氮矿化量采用厌气培养法测定［31］。
土壤基础呼吸采用密闭碱液吸收法测定［32］。

1． 3． 3 结果计算

土壤微生物及土壤酶活各指标变化率采用如下

公式计算:

Ｒ = ( b-a) / a × 100%

式中: Ｒ 为变化率( % ) ，正值表示激活作用，负

值表示抑制作用; a 为对照组测定值; b 为 T1 ～ T14
处理组测定值。

环草隆与镉复合污染联合作用模式计算公式如下:

P( E) = P1 + P2

式中: P( E) 为理论预测变化率; P1 为污染物 A
引起的变化率; P2 为污染物 B 引起的变化率。若实

测值 P( T) ＞ 理论值 P( E) ，则其联合作用模式为协

同作用，若实测值 P( T) ＜ 理论值 P( E) ，则其联合

作用模式为拮抗作用。
1． 3． 4 实验数据分析

原始数据采用 Excel 进行初步计算及整理。用

DPS 7． 05 软件多因素方差分析中的 Turkey 多重比

较检验不同处理间结果差异显著性，统计显著性。
用 SPSS 18． 0 软件进行回归拟合分析，将变化率与

环草隆浓度进行回归分析并计算对应的 EC50 值。
用 Sigmaplot 12． 5 软件作图。

2 结果及分析( Ｒesults and analysis)
2． 1 环草隆单一及与镉复合污染下各样点土壤试

验指标变化率的方差分析

方差分析结果表明( 表 3) ，环草隆、镉单一污染

及二者复合污染对各试验指标的影响均达到极显著

水平( P ＜ 0． 01 ) ，并且变化率在不同样点土壤之间

变化也非常明显( P ＜ 0． 01) 。
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表 3 环草隆与镉单一及复合污染下不同样点土壤试验指标变化率方差分析

Table 3 Variance analysis of experimental index change rate under single
and combined treatment of siduron and cadmium in different soils

有机氮矿化量

Organic nitrogen

mineralization

土壤基础呼吸

Soil basal

respiration

脲酶活性

Urease

activities

芳基硫酸

酯酶活性

Arylsulfatase

activities

蔗糖酶活性

Invertase activities

碱性磷酸酶活性

Alkaline

phosphatase

activities

样点

Sampling point
0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊

镉

Cd
0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊

环草隆

Siduron
0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0037＊＊ 0． 0001＊＊

样点 × 镉

Sampling point × Cd
0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊

样点 × 环草隆

Sampling point × Siduron
0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊

镉 × 环草隆

Cd × Siduron
0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊

样点 × 镉 × 环草隆

Sampling point × Cd × Siduron
0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊ 0． 0001＊＊

注:＊＊P ＜ 0． 01。

Note: ＊＊P ＜ 0． 01．

2． 2 环草隆与镉复合污染对土壤有机氮矿化量的

影响

方差分析结果表明( 表 3) ，环草隆、镉单一污染

及二者复合污染对土壤有机氮矿化量的影响均达到

极显著水平( P ＜ 0． 01 ) ，并且有机氮矿化量变化率

在不同样点土壤之间变化也非常明显( P ＜ 0． 01) 。
环草隆单一及与镉复合污染下，随环草隆浓度升

高，土壤有机氮矿化量变化率的变化情况见图 1。由

图中可以看出，随环草隆浓度升高，除与 10 mg·kg-1

Cd 复合污染下，样点 G 土壤有机氮矿化量变化率降

低外，环草隆单一及与不同浓度 Cd 复合污染下，各

样点土壤有机氮矿化量变化率整体均有不同程度升

高。单一污染下，样点 N 土壤有机氮矿化量变化率

随环草隆浓度升高持续升高，由-38% 升高到 30%，

样点 D 土壤有机氮矿化量变化率在环草隆浓度 20
mg·kg-1降低的基础上增高，由-41% 升高到 40%，而

样点 G 土壤有机氮矿化量变化率则是在环草隆浓

度 10 mg·kg-1 降低的基础上增高，由 3． 5% 升高到

5． 8% ; 与 1 mg·kg-1 Cd 复合污染下，样点 N 土壤有

机氮矿化量变化率随环草隆浓度增高在环草隆浓度

20 mg·kg-1降低的基础上升高，由 20%升高到 40%，

样点 D 土壤有机氮矿化量变化率则是在环草隆浓

度 10 mg·kg-1 降低的基础上增高，由 25% 升高 到

100%，样点 G 土壤有机氮矿化量变化率随环草隆浓度

升高持续升高，由 3． 8%升高到 6% ; 与 10 mg·kg-1Cd
复合污染下，样点 N 土壤有机氮矿化量变化率随环

草隆浓度升高，在环草隆浓度 10 mg·kg-1 降低的基

础上增高，由 30%升高到 105%，样点 D 土壤有机氮

矿化量变化率的变化趋势与 1 mg·kg-1 Cd 复合污染

时样点 D 的变化趋势类似，也是在环草隆浓度 10
mg·kg-1降低的基础上増高，由 18% 升高到 40%，样

点 G 土壤有机氮矿化量变化率则随环草隆浓度升

高持续降低，由 12%降低到-3%。
环草隆单一及与镉复合污染下，对土壤有机氮

矿化量变化率与环草隆浓度进行回归拟合，将回归

系数达到显著水平( P ＜ 0． 05) 且拟合效果最好的方

程列出，见表 4。由表 4 可以看出，单一污染下样点

N 土壤有机氮矿化量变化率、与 1 mg·kg-1 Cd 复合

污染下样点 D 和 G 土壤有机氮矿化量变化率、与 10
mg·kg-1 Cd 复合污染下样点 G 土壤有机氮矿化量变

化率与环草隆浓度剂量-效应关系呈线性关系，且环

草隆单一污染及与 1 mg·kg-1 Cd 复合污染下呈正
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图 1 环草隆单一及与镉复合污染对土壤有机氮矿化量的影响

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 1 The single and combined effects of siduron and Cd on soil organic nitrogen mineralization
Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

相关关系，环草隆起激活作用，与 10 mg·kg-1 Cd 复

合污染下呈负相关关系，环草隆起抑制作用。根据

剂量-效应关系，计算出环草隆单一及与镉复合污染

的土壤有机氮矿化量 50% 变化率 ( EC50 ) 值如表 4
所示。不论是 EC50激活值还是抑制值，都远远高于

环草隆草坪建议施用量( 3． 33 mg·kg-1 ) ，因此，不论

是单一污染还是与镉复合污染，环草隆对相应样点

土壤有机氮矿化量的影响均较小。其中，Cd 浓度由

1 mg·kg-1 升高到 10 mg·kg-1，环草隆与样点 G 土壤

有机氮矿化量变化率的线性关系由正相关变为负相

关，由此可见，Cd 对环草隆毒性效应的影响与二者

浓度配比有很大关系。
在不同浓度环草隆与镉复合污染下，土壤有机

氮矿化量变化率理论值与实测值比较见图 2。从图

中可以看出，环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1范围内，与 1
mg·kg-1 Cd 复合污染下，环草隆浓度 20 mg·kg-1处理

的样点 N 土壤与 10 mg·kg-1浓度处理的样点 D 土壤

有机氮矿化量变化率理论值 P( E) ＞ 实测值P( T) ，

环草隆与镉呈拮抗效应，其他浓度下均呈协同效应，

而环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1范围内，样点 G 土壤有

机氮矿化量变化率理论值 P( E) ＜ 实测值 P( T) ，均

表现协同效应; 与 10 mg·kg-1 Cd 复合污染下，环草隆

浓度10、20 mg·kg-1处理的样点 N 土壤，10、50 mg·kg-1

浓度处理的样点 D 土壤与 50 mg·kg-1浓度处理的样

点 G 土壤有机氮矿化量变化率理论值 P( E) ＞ 实测

值P( T) ，环草隆与镉呈拮抗效应，其他浓度下均呈

协同效应。
由上可知，样点N土壤有机氮矿化量在环草隆
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表 4 环草隆单一及与镉复合污染下土壤有机氮矿化量变化率与环草隆浓度的剂量-效应关系

Table 4 Dose-effect relationship of the change rate of soil organic nitrogen mineralization
and siduron concentrations under single and combined treatment of siduron and Cd

污染方式

Pollution mode
样点

Sampling point
拟合方程

Fitting equation
方程类型

Type
决定系数 Ｒ2 P

EC50

抑制值

Inhibiting

value

激活值

Activation

value

环草隆单一污染

Siduron pollution
N y = 1． 37x-34． 9

一次方程

Linear equation
0． 928 0． 037 - 62． 0

环草隆 + 1 mg·kg-1 Cd

Siduron + 1 mg·kg-1 Cd

D y = 1． 81x
一次方程

Linear equation
0． 938 0． 031 - 27． 6

G y = 0． 055x + 3． 34
一次方程

Linear equation
0． 994 0． 003 - 848

环草隆 + 10 mg·kg-1 Cd

Siduron + 1 mg·kg-1 Cd
G y = -0． 312x + 12． 8

一次方程

Linear equation
0． 988 0． 006 201 -

浓度 10 mg·kg-1，镉浓度由 1 mg·kg-1增加到 10 mg·kg-1

时，联合作用由协同作用变为拮抗作用，可见随镉浓

度升高，其对环草隆的毒性效应有一定缓解作用，同

样，对环草隆浓度 50 mg·kg-1下的样点 D 和 G 土壤，

镉也有相同效应。
2． 3 环草隆与镉复合污染对土壤基础呼吸的影响

方差分析结果表明( 表 3) ，环草隆、镉单一污染

及二者复合污染对土壤基础呼吸的影响均达到极显

著水平( P ＜ 0． 01 ) ，并且土壤基础呼吸变化率在不

同样点土壤之间变化也非常明显( P ＜ 0． 01) 。
环草隆单一及与镉复合污染下，随环草隆浓度

升高，对土壤基础呼吸的影响比较结果见图 3。由

图中可以看出，在环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1 范围

内，单一污染下，随环草隆浓度升高，样点 N 和 D 土

壤基础呼吸变化率在环草隆浓度 20 mg·kg-1 降低的

基础上増高，分别由 0% 升高到 115%、由 － 45% 升

高到 － 40%，而样点 G 土壤基础呼吸变化率则是在

在环草隆浓度 10、50 mg·kg-1 升高的基础上降低，从

90% 降低到 40% ; 与 1 mg·kg-1 Cd 复合污染下，样点

N 土壤基础呼吸变化率在环草隆浓度 10、50 mg·
kg-1降低的基础上増高，从 － 10%升高到 － 5%，而样

点 D 土壤基础呼吸变化率则是在环草隆浓度 20 mg
·kg-1升高的基础上降低，从 30% 降低到 － 5%，样点

G 土壤基础呼吸变化率随环草隆浓度升高持续降

低，从 36% 降低到 － 25% ; 与 10 mg·kg-1 Cd 复合污

染下，样点 N 土壤基础呼吸变化率在环草隆浓度

20、50 mg·kg-1升高的基础上降低，从 20% 降低到 －
10%，而样点 D 和 G 土壤基础呼吸变化率则是在环

草隆浓度 50 mg·kg-1 升高的基础上降低，分别从

100%降低到 30%、从 15%降低到 5%。
环草隆单一及与镉复合污染下，对土壤基础呼

吸变化率与环草隆浓度进行回归拟合，回归系数未

达到显著水平( P ＜ 0． 05) ，因此，环草隆与土壤基础

呼吸变化率剂量-效应关系不显著。
不同浓度环草隆与镉复合污染下，土壤基础呼

吸变化率理论值与实测值比较见图 4。从图中可以

看出，环 草 隆 浓 度 5 ～ 50 mg·kg-1 范 围 内，与

1 mg·kg-1 Cd复合污染下，样点 N 土壤基础呼吸变化

率理论值 P( E) ＞ 实测值 P( T) ，呈拮抗效应，样点 D
土壤基础呼吸变化率在环草隆浓度 10 mg·kg-1 时，

理论值 P( E) ＞ 实测值 P( T) ，表现拮抗效应，其他

浓度表现协同效应，样点 G 土壤基础呼吸变化率在

环草隆浓度 20 mg·kg-1时，理论值 P( E) ＜ 实测值 P
( T) ，表现协同效应，其他浓度表现拮抗效应; 与 10
mg·kg-1 Cd 复合污染下，样点 N 土壤基础呼吸变化

率在环草隆浓度 5 mg·kg-1 时，理论值 P( E) ＜ 实测

值 P ( T) ，表现协同效应，其他浓度表现拮抗效应，

样点 D 土壤基础呼吸变化率在环草隆浓度 10 mg·
kg-1时，理论值 P ( E) ＞ 实测值 P ( T) ，表现拮抗效

应，其他浓度表现协同效应，样点 G 土壤基础呼吸变

化率在环草隆浓度 20 mg·kg-1时，理论值 P( E) ＜ 实测

值 P( T) ，表现协同效应，其他浓度表现拮抗效应。
由上可知，在环草隆浓度 5 mg·kg-1，镉浓度由

1 mg·kg-1升高到 10 mg·kg-1 时，联合作用在样点 N
土壤由拮抗变为协同，即随镉浓度升高，其加强了环

草隆对样点 N 土壤基础呼吸的毒性效应。而环草

隆与镉对样点 D 和 G 土壤基础呼吸的联合作用没

有随镉浓度的升高而发生变化。
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图 2 环草隆与 Cd 复合污染的土壤有机氮矿化量变化率理论值与实测值比较
注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 2 Comparisons of the change rate of soil organic nitrogen mineralization between theoretical and measured values
under combined treatment of siduron and Cd

Notr: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

2． 4 环草隆与镉复合污染对土壤脲酶活性的影响

方差分析结果表明( 表 3) ，环草隆、镉单一污染

及二者复合污染对土壤脲酶活性的影响均达到极显

著水平( P ＜ 0． 01 ) ，并且土壤脲酶活性变化率在不

同样点土壤之间变化也非常明显( P ＜ 0． 01) 。
环草隆单一及与镉复合污染下，随环草隆浓度
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图 3 环草隆单一及与镉复合污染对土壤基础呼吸的影响

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 3 The single and combined effects of siduron and Cd on soil basal respiration
Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

升高，对土壤脲酶活性变化率的影响见图 5。由图中

可以看出，环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1范围内，单一污

染下，样点N 土壤脲酶活性变化率随环草隆浓度升高

持续升高，从-2． 5% 升高到 4%，而样点 D 和 G 土壤

脲酶活性变化率在环草隆浓度 10、20 mg·kg-1 波动的

基础上，最终恢复到初始变化率; 与 1 mg·kg-1Cd 复合

污染下，样点N 土壤脲酶活性变化率随环草隆浓度升

高持续升高，由-21% 升高到 11%。样点 D 土壤脲酶

活性变化率在环草隆浓度 20 mg·kg-1 升高的基础上

降低，由-5%降低到-18%，样点 G 土壤脲酶活性变化

率在环草隆浓度 10、50 mg·kg-1升高的基础上降低，由

2． 2%降低到 1% ; 与 10 mg·kg-1Cd 复合污染下，样点

N 土壤脲酶活性变化率在环草隆浓度 10 mg·kg-1升高

的基础上降低，由-8%降低到-25%，而样点 G 土壤脲

酶活性变化率在环草隆浓度 50 mg·kg-1 降低的基

础上升高，由-7% 升高到 1 ． 5% ，样点 D 土壤脲酶

活性变化 率 随 环 草 隆 浓 度 升 高 而 降 低，由-20%
降低到-25%。

环草隆单一及与镉复合污染下，对土壤脲酶活

性变化率与环草隆浓度进行回归拟合，将回归系数

达到显著水平( P ＜ 0． 05) 且拟合效果最好的方程列

出，见表 5。由表 5 可以看出，与 1 mg·kg-1 Cd 复合

污染下，样点 N 土壤脲酶活性变化率与环草隆浓度

剂量-效应关系呈线性关系，且呈正相关关系，环草

隆起激活作用。根据剂量-效应关系，计算出环草隆

与 1 mg·kg-1 Cd 复合污染的土壤脲酶活性 50%变化

率( EC50 ) 值如表 5 所示。EC50值 335 mg·kg-1远远高

于环草隆草坪建议施用量( 3． 33mg·kg-1 ) ，因此，与1
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图 4 环草隆与 Cd 复合污染对土壤基础呼吸变化率理论值与实测值比较

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 4 Comparisons of the change rate of soil basal respiration between theoretical and measured values
under combined treatment of siduron and Cd

Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

mg·kg-1 Cd 复合污染下，环草隆对样点 N 土壤脲酶

活性影响较小。
不同浓度环草隆与镉复合污染下，土壤脲酶活性

变化率理论值与实测值比较见图 6。从图中可以看

出，环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1 范围内，与 1 mg·kg-1

Cd复合污染下，样点N土壤脲酶活性变化率理论
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图 5 环草隆单一及与镉复合污染对土壤脲酶活性的影响

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 5 The single and combined effects of siduron and Cd on soil urease activities
Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

表 5 环草隆单一及与镉复合污染下土壤脲酶活性变化率与环草隆浓度的剂量-效应关系

Table 5 Dose-effect relationship of the change rate of soil urease activities and siduron concentrations
under single and combined treatment of siduron and Cd

污染方式

Pollution mode
样点

Sampling point
拟合方程

Fitting equation
方程类型

Type
决定系数 Ｒ2 P

EC50

抑制值

Inhibiting

value

激活值

Activation

value

环草隆 + 1 mg·kg-1 Cd

Siduron + 1 mg·kg-1 Cd
N y = 0． 212x-21． 1

一次方程

Linear equation
0． 996 0． 002 - 335

值 P( E) ＞ 实测值 P( T) ，表现拮抗效应，样点 G 土

壤脲酶活性变化率理论值 P( E) ＜ 实测值 P( T) ，表

现协同效应，样点 D 土壤脲酶活性变化率在环草隆

浓度 5 mg·kg-1时，理论值 P( E) ＜ 实测值 P( T) ，表

现协同效应，其他浓度呈拮抗效应; 与 10 mg·kg-1 Cd
复合污染下，样点D 土壤脲酶活性变化率理论值 P( E)

＞实测值 P( T) ，表现拮抗效应，样点 N 土壤脲酶活性变

化率在环草隆浓度50mg·kg-1 时，理论值P( E) ＞ 实测
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图 6 环草隆与 Cd 复合污染对土壤脲酶活性变化率理论值与实测值比较

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 6 Comparisons of the change rate of soil urease activities between theoretical and measured values
under combined treatment of siduron and Cd

Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

值 P( T) ，呈拮抗效应，其他浓度呈协同效应，样点 G
土壤脲酶活性变化率在环草隆浓度 5、10 mg·kg-1

时，理论值 P( E) ＞ 实测值 P( T) ，呈拮抗效应，在环

草隆浓度 20、50 mg·kg-1时，理论值 P( E) ＜ 实测值 P

( T) ，呈协同效应。
由上可知，环草隆 5、10 和 20 mg·kg-1 浓度处理

下，随镉浓度由 1 mg·kg-1上升到 10 mg·kg-1，二者对

样点 N 土壤脲酶活性的联合作用由拮抗变为协同，
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环草隆毒性效应被增强，而对于 5 mg·kg-1 浓度处理

的样点 D 土壤和 5、10 mg·kg-1浓度处理的样点 G 土

壤，环草隆毒性作用则随镉浓度升高被减弱。
2． 5 环草隆与镉复合污染对土壤芳基硫酸酯酶活

性的影响

方差分析结果表明( 表 3) ，环草隆、镉单一污染

及二者复合污染对土壤芳基硫酸酯酶活性的影响均

达到极显著水平( P ＜ 0． 01 ) ，并且土壤芳基硫酸酯

酶活性变化率在不同样点土壤之间变化也非常明显

( P ＜ 0． 01) 。
环草隆单一及与镉复合污染下，随环草隆浓度

升高，土壤芳基硫酸酯酶活性变化率的变化情况见

图 7。由图中可以看出，环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1

范围内，单一污染下，样点 N 和 G 土壤芳基硫酸酯

酶活性变化率在环草隆浓度 20mg·kg-1 降低的基础

上升高，分 别 从 9% 升 高 到 11%，从 11% 升 高 到

15%，而样点 D 土壤芳基硫酸酯酶活性变化率则是

在环草隆浓度 50 mg·kg-1降低的基础上増高，从-3%
升高到 5% ; 与 1 mg·kg-1Cd 复合污染下，样点 N 土

壤芳基硫酸酯酶活性变化率在环草隆浓度 10 mg
·kg-1 升高的基础上，从 6% 回复到 6% ，样点 D 土

壤芳基硫酸酯酶活性变化率在环草隆浓度 10 mg
·kg-1 升高的基础上降低，从-9% 降低到-40% ，而

样点 G 土壤芳基硫酸酯酶活性变化率则是在环草

隆浓度 20 mg·kg-1升高的基础上降低，从 120%降低

到-60% ; 与 10 mg·kg-1 Cd 复合污染下，随环草隆浓

度升高，样点 N 土壤芳基硫酸酯酶活性变化率持续

降低，从 2%降低到-18%。样点 D 土壤芳基硫酸酯

酶活性变化率在环草隆浓度 20 mg·kg-1 降低的基础

上升高，从-30% 升高到-20%。样点 G 土壤芳基硫

酸酯酶活性变化率在环草隆浓度 20 mg·kg-1 升高的

基础上降低，从 70%降低到 5%。

图 7 环草隆单一及与镉复合污染对土壤芳基硫酸酯酶活性的影响

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 7 The single and combined effects of siduron and Cd on soil arylsulfatase activities
Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．
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环草隆单一及与镉复合污染下，对土壤芳基硫

酸酯酶活性变化率与环草隆浓度进行回归拟合，将

回归系数达到显著水平( P ＜ 0． 05) 且拟合效果最好

的方程列出，见表 6。由表 6 可以看出，与 10 mg·
kg-1Cd 复合污染下，样点 N 土壤芳基硫酸酯酶活性

变化率与环草隆浓度剂量-效应关系呈线性关系，且

呈负相关关系，环草隆起抑制作用。根据剂量-效应

关系，计算出环草隆与 10 mg·kg-1 Cd 复合污染的土

壤芳基硫酸酯酶活性 50% 变化率 ( EC50 ) 值如表 6
所示。EC50值 128 mg·kg-1 远远高于环草隆草坪建

议施用量( 3． 33 mg·kg-1 ) ，因此，与 10 mg·kg-1 Cd 复

合污染下，环草隆对样点 N 土壤芳基硫酸酯酶活性

影响较小。
不同浓度环草隆与镉复合污染下，土壤芳基硫

酸酯酶活性变化率理论值与实测值比较见图 8。从

图中可以看出，环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1 范围内，

与 1 mg·kg-1Cd 复合污染下，样点 N 和 D 土壤芳基

硫酸酯酶活性变化率理论值 P( E) ＞实测值 P( T) ，表

现为拮抗效应，样点G 土壤芳基硫酸酯酶活性变化率

在环草隆浓度 5 mg·kg-1时，理论值 P( E) ＜ 实测值 P
( T) ，表现为协同效应，其他浓度呈拮抗效应; 与 10
mg·kg-1 Cd 复合污染下，样点 N 和 D 土壤芳基硫酸酯

酶活性变化率理论值 P( E) ＞实测值 P( T) ，仍表现为

拮抗效应，样点G 土壤芳基硫酸酯酶活性变化率在环

草隆浓度 10 mg·kg-1 时，理论值 P ( E) ＞ 实测值 P
( T) ，表现为拮抗效应，其他浓度呈协同效应。

由上可知，样点 G 土壤在环草隆浓度 20、50 mg
·kg-1时，联合作用随镉浓度的升高由拮抗变为协同，

环草隆毒性效应也随之增强。
2． 6 环草隆与镉复合污染对土壤蔗糖酶活性的影响

方差分析结果表明( 表 3) ，环草隆、镉单一污染

及二者复合污染对土壤蔗糖酶活性的影响均达到极

显著水平( P ＜ 0． 01 ) ，并且土壤蔗糖酶活性变化率

在不同样点土壤之间变化也非常明显( P ＜ 0． 01) 。
环草隆单一及与镉复合污染下，随环草隆浓度

升高，对土壤蔗糖酶活性变化率的影响结果见图 9。
由图中可以看出，单一污染下，随环草隆浓度升高，

样点 N 土壤蔗糖酶活性变化率经过 5 ～ 20 mg·kg-1

浓度范围内的短暂升高后，最终降低，由-2． 5% 降低

到-4%，样点 D 和 G 土壤蔗糖酶活性变化率在环草

隆浓度 20 mg·kg-1升高的基础上降低，分别从 1%下

降到-5%，从 3%下降到 1% ; 与 1 mg·kg-1 Cd 复合污

染下，随环草隆浓度升高，样点 N 土壤蔗糖酶活性

变化率在环草隆浓度 5 ～ 20 mg·kg-1 范围内降低的

基础上有轻微升高，从-3% 升高到-2． 5%，样点 D 土

壤蔗糖酶活性变化率随环草隆浓度升高持续升高，

从-23%升高到 13%，而样点 G 土壤蔗糖酶活性变

化率随环草隆浓度升高持续降低，从 23% 降低到

8% ; 与 10 mg·kg-1 Cd 复合污染下，随环草隆浓度升

高，样点 N 土壤蔗糖酶活性变化率在环草隆浓度 5
～ 20 mg·kg-1 范围内升高的基础上有轻微降低，从

4%降低到 2． 5%，样点 D 土壤蔗糖酶活性变化率在

环草隆浓度 50 mg·kg-1升高的基础上降低，从-2%降

低到-6%，样点 G 土壤蔗糖酶活性变化率随环草隆

浓度升高持续升高，从 1%升高到 18%。
环草隆单一及与镉复合污染下，对土壤蔗糖酶

活性变化率与环草隆浓度进行回归拟合，将回归系

数达到显著水平( P ＜ 0． 05) 且拟合效果最好的方程

列出，见表 7。由表 7 可以看出，与 10 mg·kg-1Cd 复

合污染下，样点 G 土壤蔗糖酶活性变化率与环草隆

浓度剂量-效应关系呈线性关系，且呈正相关关系，

环草隆起激活作用。根据剂量-效应关系，计算出环

草隆与 10 mg·kg-1 Cd 复合污染的土壤蔗糖酶活性

50%变化率( EC50 ) 值如表 7 所示。EC50 值 124 mg·
kg-1远远高 于 环 草 隆 草 坪 建 议 施 用 量 ( 3． 33 mg·
kg-1 ) ，因此，与 10 mg·kg-1 Cd 复合污染下，环草隆对

表 6 环草隆单一及与镉复合污染下土壤芳基硫酸酯酶活性变化率与环草隆浓度的剂量-效应关系

Table 6 Dose-effect relationship of the change rate of soil arylsulfatase activities and siduron
concentrations under single and combined treatment of siduron and Cd

污染方式

Pollution mode
样点

Sampling point
拟合方程

Fitting equation
方程类型

Type
决定系数 Ｒ2 P

EC50

抑制值

Inhibiting

value

激活值

Activation

value

环草隆 + 10 mg·kg-1Cd

Siduron + 10 mg·kg-1Cd
N y = -0． 420x + 3． 68

一次方程

Linear equation
0． 992 0． 004 128 -
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图 8 环草隆与 Cd 复合污染对土壤芳基硫酸酯酶活性变化率理论值与实测值比较

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 8 Comparisons of the change rate of soil arylsulfatase activities between theoretical and measured values
under combined treatment of siduron and Cd

Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

样点 G 土壤蔗糖酶活性的影响较小。
不同浓度环草隆与镉复合污染下，土壤蔗糖酶

活性变化率理论值与实测值比较见图 10。从图中

可以看出，环草隆浓度 5 ～50 mg·kg-1范围内，与 1 mg

·kg-1 Cd 复合污染下，样点 N 土壤蔗糖酶活性变化率

理论值 P( E) ＞ 实测值 P( T) ，呈拮抗效应，而样点 G
土壤蔗糖酶活性变化率理论值 P( E) ＜实测值 P( T) ，

呈协同效应，样点D 土壤蔗糖酶活性变化率在环草隆
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图 9 环草隆单一及与镉复合污染对土壤蔗糖酶活性的影响

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 9 The single and combined effects of siduron and Cd on soil invertase activities
Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

浓度 5 mg·kg-1时，理论值 P( E) ＞实测值 P( T) ，呈拮

抗效应，其他浓度表现协同效应; 与 10 mg·kg-1 Cd 复

合污染下，样点 N 土壤蔗糖酶活性变化率理论值 P
( E) ＜实测值 P( T) ，呈协同效应，而样点 G 土壤蔗糖

酶活性变化率理论值 P( E) ＞实测值 P( T) ，呈拮抗效

应，样点 D 土壤蔗糖酶活性变化率在环草隆浓度 5、
50 mg·kg-1时，理论值P ( E ) ＜ 实测值P ( T ) ，呈协

同效应，在环草隆浓度 10、20 mg·kg-1 时，理论值

P( E) ＞ 实测值 P( T) ，呈拮抗效应。
由上可知，除在环草隆浓度 50 mg·kg-1 时，样点

D 土壤联合作用没有随镉浓度改变发生变化外，其

他环草隆浓度处理的 3 个样点土壤，联合效应均随

镉浓度由 1 mg·kg-1上升到 10 mg·kg-1 而被反转，即

环草隆对样点N土壤蔗糖酶活性的毒性效应随镉

表 7 环草隆单一及与镉复合污染下土壤蔗糖酶活性变化率与环草隆浓度的剂量-效应关系

Table 7 Dose-effect relationship of the change rate of soil invertase activities and siduron concentrations
under single and combined treatment of siduron and Cd

污染方式

Pollution mode
样点

Sampling point
拟合方程

Fitting equation
方程类型

Type
决定系数 Ｒ2 P

EC50

抑制值

Inhibiting

value

激活值

Activation

value

环草隆 + 10 mg·kg-1 Cd

Siduron + 10 mg·kg-1 Cd
G y = 0． 402x

一次方程

Linear equation
0． 963 0． 019 - 124
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浓度升高被增强，对样点 G 土壤蔗糖酶活性的毒性

效应随镉浓度升高被减弱，对样点 D 土壤蔗糖酶活

性的毒性效应，5 mg·kg-1 浓度处理的效应随镉浓度

升高被增强，10、20 mg·kg-1 浓度处理的效应随镉浓

度升高被减弱。

2．7 环草隆与镉复合污染对土壤碱性磷酸酶活性的影响

方差分析结果表明( 表 3) ，环草隆、镉单一污染及

二者复合污染对土壤碱性磷酸酶活性的影响均达到极

显著水平( P ＜0． 01) ，并且土壤碱性磷酸酶活性变化率

在不同样点土壤之间变化也非常明显( P ＜0． 01)。

图 10 环草隆与 Cd 复合污染对土壤蔗糖酶活性变化率理论值与实测值比较
注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 10 Comparisons of the change rate of soil invertase activities between theoretical and measured values
under combined treatment of siduron and Cd

Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．
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图 11 环草隆单一及与镉复合污染对土壤碱性磷酸酶活性的影响

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 11 The single and combined effects of siduron and Cd on the activities of soil alkaline phosphatase
Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

环草隆单一及与镉复合污染下，随环草隆浓度升高，

对土壤碱性磷酸酶活性变化率的影响见图 11。由

图中可以看出，单一污染下，随环草隆浓度升高，样

点 N 土壤碱性磷酸酶活性变化率在环草隆浓度 20、
50 mg·kg-1 的轻微升高后，最终降低，从 7% 下降到

4%，而样点 G 土壤碱性磷酸酶活性变化率在环草

隆浓度 10、20 mg·kg-1降低的基础上升高，由 35% 升

高到 45%，样点 D 土壤碱性磷酸酶活性变化率随环

草隆浓度升高持续升高，从-20% 升高到 15% ; 与 1
mg·kg-1 Cd 复合污染下，随环草隆浓度升高，样点 N
和 G 土壤碱性磷酸酶活性变化率在环草隆浓度 50
mg·kg-1 升 高 的 基 础 上 降 低，分 别 从-9% 降 低 到-
16%，从 67%降低到 17%，而样点 D 土壤碱性磷酸

酶活性变化率在环草隆浓度 50 mg·kg-1 降低的基础

上升高，从-23%升高到-10% ; 与 10 mg·kg-1 Cd 复合

污染下，随环草隆浓度増高，样点 N 土壤碱性磷酸

酶活性变化率在环草隆浓度 10 mg·kg-1 升高的基础

上降低，从 2% 下降到-23%，而样点 D 土壤碱性磷

酸酶活性变化率在环草隆浓度 10 mg·kg-1 降低的基

础上増高，从-40%升高到-25%，样点 G 土壤碱性磷

酸酶活性变化率在环草隆浓度 10、20 mg·kg-1 降低

的基础上増高，从-3%升高到 40%。
环草隆单一及与镉复合污染下，对土壤碱性磷

酸酶活性变化率与环草隆浓度进行回归拟合，将回

归系数达到显著水平( P ＜ 0． 05) 且拟合效果最好的

方程列出，见表 8。由表 8 可以看出，环草隆单一污

染下，样点 D 土壤碱性磷酸酶活性变化率与环草隆

浓度剂量-效应关系呈对数关系。根据剂量-效应关

系，计算出环草隆单一污染的土壤碱性磷酸酶活性
50%变化率( EC50 ) 值如表 8 所示。EC50抑制值0． 26
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mg·kg-1，远远低于环草隆草坪建议施用量( 3． 33 mg
·kg-1 ) ，而 EC50 激活值 1 686 mg·kg-1 在环境中不可

能出现，由此可以看出，环草隆的使用会严重抑制样

点 D 土壤碱性磷酸酶活性。
不同浓度环草隆与镉复合污染下，土壤碱性磷

酸酶活性变化率理论值与实测值比较见图 12。从

图中可以看出，环草隆浓度 5 ～ 50 mg·kg-1 范围内，

与 1 mg·kg-1 Cd 复合污染下，样点 N 土壤碱性磷酸

酶活性变化率理论值 P( E) ＞ 实测值 P( T) ，呈拮抗

效应，样点 D 土壤碱性磷酸酶活性变化率在环草隆

浓度 50 mg·kg-1时，理论值 P( E) ＞ 实测值 P( T) ，呈

拮抗效应，其他浓度理论值 P( E) ＜ 实测值 P( T) ，

表现协同效应，而样点 G 土壤碱性磷酸酶活性变化

率在环草隆浓度 5 mg·kg-1 时，理论值 P( E) ＜ 实测

值 P( T) ，呈协同效应，其他浓度呈拮抗效应; 与 10
mg·kg-1 Cd 复合污染下，样点 N 土壤碱性磷酸酶活

性变化率理论值 P ( E) ＜ 实测值 P ( T) ，呈协同效

应，而样点 G 土壤碱性磷酸酶活性变化率理论值 P
( E) ＞ 实测值 P( T) ，呈拮抗效应，样点 D 土壤碱性磷

酸酶活性变化率在环草隆浓度 5、50 mg·kg-1时，理论值

P( E) ＜实测值P( T) ，呈协同效应，在环草隆浓度 10、20
mg·kg-1时，P( E) ＞实测值 P( T) ，呈拮抗效应。

由上可知，在样点 N 土壤，环草隆浓度 5 ～ 50
mg·kg-1范围内，随镉浓度由 1 mg·kg-1增加到 10 mg·
kg-1，联合作用由拮抗变为协同，即环草隆对样点 N
土壤碱性磷酸酶活性毒性效应增强。在样点 D 土

壤，环草隆浓度 10、20 mg·kg-1 时，对碱性磷酸酶活

性的毒性效应随镉浓度升高被减弱，环草隆浓度

50mg·kg-1时，对碱性磷酸酶活性的毒性效应随镉浓

度升高被增强。环草隆浓度 5 mg·kg-1 对样点 G 土

壤碱性 磷 酸 酶 活 性 的 毒 性 效 应 随 镉 浓 度 升 高 被

减弱。

3 讨论( Discussions)
周启星等［33］研究发现，复合污染生态毒理效应

在微生物数量和分子水平上取决于其浓度水平的组

合关系。Wang 等［13］ 对丁草胺与镉复合污染的研

究，也发现 2 种污染物对土壤酶活性的影响决定于

土样中 2 种污染物浓度的配比，丁草胺-镉复合污染

显著降低了土壤微生物种群多样性。这与本研究镉

的加入能够明显改变环草隆的微生物毒性效应，且

随镉浓度不同，影响也不相同的结果一致。研究发

现，样点 N 土壤有机氮矿化量在环草隆浓度 10 mg·
kg-1，样点 D 和 G 土壤在环草隆浓度 50 mg·kg-1 时，

镉浓度由 1 mg·kg-1增加到 10 mg·kg-1 时，联合作用

由协同作用变为拮抗作用。另外，在环草隆浓度 5
mg·kg-1，镉浓度由 1 mg·kg-1升高到 10 mg·kg-1时，二

者对样点 N 土壤基础呼吸的联合作用由拮抗变为

协同。环草隆对土壤酶活性的影响也随镉浓度变化

有不同表现。重金属影响除草剂毒性效应的报道还

有很多。Chen 等［34］研究发现，Pb 在一定浓度时会

加速除草剂莠去津的降解，从而改变其对土壤氮硝

化的毒性效应。胡著邦等［35］对镉与苄嘧磺隆复合

污染的研究表明，随培养时间变化，微生物量氮呈现

降低-升高趋势，二者交互作用由协同变为拮抗。陈

莹莹等［36］研究了除草剂丁草胺和重金属镉( Cd) 复

合污染对 2 种土壤呼吸强度的影响，发现二者对土

壤呼吸强度的影响依次表现为: 丁草胺 ＞ Cd 与丁草

胺复合污染 ＞ Cd，镉降低了丁草胺的 毒 性 效 应。
Wang 等［14］研究也表明，丁草胺与镉对土壤脲酶及磷

酸酶活性的影响与二者浓度配比有很大关系。此外，

重金属镉还对多种有机物的毒性效应有影响作用。
有研究发现，佳乐麝香和 Cd 单一、复合处理能够明显

抑制土壤放线菌数量，且Cd的加入能明显改变佳

表 8 环草隆单一及与镉复合污染下土壤碱性磷酸酶活性变化率与环草隆浓度的剂量-效应关系

Table 8 Dose-effect relationship of the change rate of soil alkaline phosphatase activities
and siduron concentrations under single and combined treatment of siduron and Cd

污染方式

Pollution mode
样点

Sampling point
拟合方程

Fitting equation
方程类型

Type
决定系数 Ｒ2 P

EC50

抑制值

Inhibiting

value

激活值

Activation

value

环草隆单一污染

Siduron pollution
D y = 11． 4lnx-34． 7

对数方程

Logarithmic equation
0． 908 0． 047 0． 26 1 686
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图 12 环草隆与 Cd 复合污染对土壤碱性磷酸酶活性变化率理论值与实测值比较

注: A，样点 N; B，样点 D; C，样点 G。

Fig． 12 Comparisons of the change rate of soil alkaline phosphatase activities between theoretical and measured values
under combined treatment of siduron and Cd

Note: A，Sampling point N; B，Sampling point D; C，Sampling point G．

乐麝香对土壤放线菌的毒性效应，使其 EC50 值的变

化范围更广［15］。沈国清等［37］研究表明，菲和镉复

合污 染 毒 性 效 应 的 持 续 时 间 比 单 一 污 染 更 长。
Chen 等［38］也发现，镉的存在能明显抑制小麦幼苗

对 AHTN 的吸收。
有机物与重金属复合污染的联合毒性效应产生

机理研究有以下几个方面: 竞争结合位点、影响微生

物及酶活性、干扰生物生理活动及生物大分子的合
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成等。有研究表明，重金属能对有机物的土壤行为

产生影响，如铜离子能降低草甘磷在矿物上的吸附

性能，从而增加草甘膦的生物有效性［39］。Moreau
等［40］认为，菲对 Zn 的拮抗作用可能是因为菲改变

了溶酶体膜的稳定性及功能，从而影响了溶酶体解

除 Zn 毒害的作用。Teisseire 等［41］认为，敌草隆与

铜之间的拮抗作用是由于前者可消除由 Cu 诱导产

生的氧化胁迫，同时敌草隆还可促进如谷胱甘肽还

原酶、抗过氧化物酶等酶活性，提高了细胞抗氧化能

力。此外，重金属镉通过改变土壤微生物的活性也

会影响农药在土壤环境中的滞留时间［42］。而对于本研

究中环草隆与 Cd 复合污染对土壤有机氮矿化、基础呼

吸及酶活性影响的机理还有待进一步研究。
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