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土壤中微塑料与抗生素吸附、迁移及复合毒性研究
进展

李凯贺， 门聪， 程世昆， 李子富*
（北京科技大学能源与环境工程学院，北京 100083）
摘要： 微塑料和抗生素是两种典型的环境新兴污染物，在土壤中广泛存在并对土壤生态系统健康构成威胁 . 微塑料可作为载体，

吸附抗生素并影响其迁移行为 . 这会造成复合污染，对土壤生态系统造成难以预估的影响甚至危害 . 通过综述微塑料吸附抗生

素的作用机制和影响因素，探讨了微塑料与抗生素在土壤中的共迁移行为，并总结了微塑料与抗生素对土壤动植物和微生物的

复合毒性效应 . 微塑料与抗生素的吸附机制包括疏水分配作用、静电相互作用和氢键作用等，吸附过程受微塑料和抗生素的性

质、表面生物膜和土壤理化性质等因素的影响 . 微塑料可以增强或减弱抗生素的迁移能力，并通过“载体效应”、“稀释效应”和竞

争吸附等方式影响土壤中抗生素的迁移行为 . 微塑料与抗生素复合污染对土壤动植物和微生物的毒性效应表现为协同、拮抗或

无显著变化，其效应主要与微塑料的种类、粒径和暴露浓度、抗生素暴露浓度以及受试生物等因素有关 . 可为微塑料与抗生素复

合污染的防控和管理提供理论支持 . 
关键词： 土壤；微塑料；抗生素；共迁移；毒性效应；复合污染

中图分类号： X503；X53 文献标识码： A 文章编号： 0250-3301（2025）08-5271-12 DOI： 10.13227/j.hjkx.202405030

Research Progress on Adsorption， Migration， and Compound Toxicity of Microplastics 

and Antibiotics in Soil
LI Kai-he， MEN Cong， CHENG Shi-kun， LI Zi-fu*
（School of Energy and Environmental Engineering，University of Science and Technology Beijing， Beijing 100083， China）
Abstract： Microplastics and antibiotics are two typical emerging environmental pollutants that are widely present in soil and pose a threat to the health of soil ecosystems . Microplastics 
can act as carriers， adsorbing antibiotics and influencing their migration behavior. This can result in complex contamination， causing unpredictable impacts or even hazards to the soil 
ecosystem. This article reviews the mechanisms and influencing factors of antibiotic adsorption by microplastics， discusses the co-migration behavior of microplastics and antibiotics in 
soil， and summarizes the combined toxic effects of microplastics and antibiotics on soil animals， plants， and microorganisms. The adsorption mechanisms of microplastics to 
antibiotics include hydrophobic partitioning， electrostatic interactions， and hydrogen bonding. The adsorption process involves multiple mechanisms， and the adsorption efficiency is 
influenced by factors such as the properties of microplastics and antibiotics， surface biofilms， and soil physicochemical properties. Microplastics can enhance or weaken the migration 
ability of antibiotics and affect the migration behavior of antibiotics in soil through “carrier effects，” “dilution effects，” and competitive adsorption. The toxic effects of combined 
pollution of microplastics and antibiotics on soil animals， plants， and microorganisms manifest as synergy， antagonism， or no significant changes， primarily related to factors such as 
the type and size of microplastics， exposure concentrations， antibiotic exposure concentrations， and the test organisms. This research can provide theoretical support for the 
prevention， control， and management of combined pollution of microplastics and antibiotics.
Key words： soil； microplastic； antibiotic； co-migration； toxic effect； compound pollution

微塑料是粒径小于 5 mm 的塑料，作为新兴污染

物在土壤中广泛存在，2023 年一项研究估计，全球农

业土壤中的微塑料总量在 150~660 万 t 之间，远远大

于海洋中的微塑料总量［1］. 地膜覆盖、大气沉降和污

水灌溉是土壤中微塑料的主要来源［2］. 在中国丹江口

库区［3］、华东沿海平原［4］、乌鲁木齐农田［5］等土壤中均

有不同丰度的微塑料被检出 . 难以降解的微塑料可

在土壤中长期赋存，改变含水率和孔隙度等土壤性

质，还对土壤动物生长繁殖、植物生长发育和微生物

群落结构产生毒性效应 . 微塑料可在土壤系统中迁

移，扩大其污染范围，对土壤生态系统和人类健康带

来更大的挑战［6，7］. 抗生素也是一种新兴的环境污染

物，广泛用于人类和动物疾病治疗及预防 . 但由于抗

生素在生物体内吸收率较低，大量抗生素通过人类

和畜禽的排泄物进入环境，随后通过粪肥施用和灌

溉水扩散到土壤中［8］. 有研究表明，土壤中存在多种

抗生素，包括四环素类［9，10］、磺胺类［11］、大环内酯

类［12，13］和喹诺酮类［14］等 . 抗生素累积会对植物、动物

和微生物造成毒害，并可能沿食物链富集对人体健

康产生潜在危害 . 与微塑料类似，抗生素在土壤系统

中的迁移性使其对土壤生态系统构成的危害范围更

大、更难以控制［15］.
土壤中微塑料吸附抗生素，可作为抗生素的载
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体［16］. 二者可能产生范围更大、强度更高的复合污

染，对土壤生态系统健康产生胁迫 . 尽管关于微塑料

和抗生素复合污染的研究已经取得了一定的进展，

但对复杂土壤环境中抗生素在微塑料表面吸附机制

及影响因素的探究仍不全面，微塑料和抗生素在土

壤系统中的共迁移行为和复合毒性效应尚需进一步

研究 . 本文综述了微塑料吸附抗生素的作用机制及

影响因素，探讨了微塑料与抗生素在土壤中迁移行

为的相互作用，总结了微塑料与抗生素污染对土壤

生态系统的复合毒性效应，以期为后续微塑料与抗

生素复合污染研究提供参考，并为土壤污染的风险

防控提供理论支持 . 
1　微塑料对抗生素的吸附机制

近年来，微塑料对抗生素吸附行为的研究不断

增加，研究微塑料和抗生素之间相互作用的方法主

要是通过吸附动力学和吸附等温线实验 . 吸附动力

学可揭示抗生素被吸附到微塑料上的速率，以及吸

附反应的平衡时间和浓度 . 吸附等温线模型则可帮

助理解抗生素的吸附过程和机制 . 微塑料对抗生素

的吸附机制主要有疏水分配作用、静电相互作用、氢

键作用、范德华力和孔隙填充等，如表 1所示 . 
疏水分配作用是一种发生在极性介质中的非共

价力，能够促进非极性物质的聚集［17］. 环境中的大多

数微塑料都表现出疏水性，如聚苯乙烯（PS）、聚乙烯

（PE）、聚丙烯（PP）和聚对苯二甲酸乙二醇酯（PET）. 
因此疏水分配作用成为微塑料吸附抗生素的主要机

制［18，19］. 通常来说，抗生素的疏水性强度由其辛醇/水
分配系数（Kow）值来表征，Kow值越高的抗生素更具疏

水性，更容易被微塑料吸附［20］. Du 等［21］通过 Henry 线

性等温线模型发现疏水分配作用在 PE微塑料吸附四

环素（TC）中发挥了关键作用 . Wang 等［22］发现，微塑

料对环丙沙星（CIP）、阿莫西林（AMX）和 TC 这 3种抗

生素的吸附能力（大小为：CIP>AMX>TC）与抗生素的

Kow值呈正相关，这与 Hüffer等［23］和 Lee 等［24］的研究结

果相吻合 . 但当微塑料吸附亲水化合物时，疏水分配

作用不再是吸附过程中的主要机制，而是静电相互

作用、氢键作用等其他机制发挥作用 . 
静电相互作用在微塑料吸附抗生素的过程中起

到关键作用［36］，该机制受到抗生素的解离常数（pKa）、

微塑料的零电荷点以及环境 pH 值的影响 . 抗生素大

多为两性化合物，当土壤 pH 值大于抗生素解离常数

表 1　抗生素在微塑料上的吸附机制 1）

Table 1　Mechanism of antibiotic adsorption on microplastics
微塑料种类

PE、PVC、PS 和

PP
PS 和 PET

PE、PS 和 PVC

PBAT（老 化）、

PS、PE 和 PP

PLA、PVC 和 PE

PA（老化）

PVC、PE 和 PS
PVC、PA 和

HDPEa

PA

PS 和 PEb

PA、PE、PET、
PS、PVC 和 PP

PA、PVC 和 PET
（老化）

尺寸

—

62~106 μm
PE（28 μm、48 μm、125 μm、

250 μm 和 590 μm）、PS（75 
μm）和 PVC（75 μm）

—

900~1 100 μm

15~148 μm

PVC（1 μm 和 74 μm）、PS
（74 μm）和 PE（125 μm）

—

75~150 μm

74~150 μm

100~150 μm

150 μm

抗生素

阿莫西林、四环

素和环丙沙星

四环素

四环素

四环素

四环素

环丙沙星和

甲氧苄氨嘧啶

左氧氟沙星

诺氟沙星

磺胺

土霉素和诺氟

沙星

磺胺二甲嘧啶

磺胺

吸附动力学模型

准二级动力学模型

准二级动力学模型

准二级动力学模型

准二级动力学模型

准一级动力学模型（PE）和准二级

动力学模型（PLA 和 PVC）
准二级动力学模型（PA 吸附 CIP
和老化 PA 吸附 TMP）和准一级动

力学模型（未老化 PA 吸附 TMP）
准二级动力学模型

准一级动力学模型（原始 PVC）和

准二级动力学模型

准二级动力学模型

Elovich 动力学模型

准一级动力学模型（PA、PE、PVC
和 PP）和准二级动力学模型（PS 和

PET）

准二级动力学模型

吸附等温线模型

Freundlich 模型

Freundlich 模型

线性模型

Langumuir模型（PP）
和 Freundlich 模型

（PBAT、PS 和 PE）
Langumuir模型

Freundlich 模型

（CIP）、线性模型

（TMP）
Langumuir模型

Freundlich 模型

Freundlich 模型

Sips模型

Henry 模型

Langumuir模型（PA 和

PVC）
Freundlich 模型（PET）

吸附机制

静电相互作用和

疏水分配作用

π—π 相互作用和

氢键作用

氢键作用和孔隙

填充

静电相互作用、氢

键作用和 π—π 相

互作用

范德华力和氢键

作用

疏水分配作用和

氢键作用

静电相互作用和

氢键作用

疏水分配作用和

静电相互作用

疏水分配作用和

范德华力

疏水分配作用和

静电相互作用

范德华力和静电

相互作用

疏水分配作用

文献

[22]

[25]

[26]

[27]

[28]

[29]

[30]

[31]

[32]

[33]

[34]

[35]

1）“—”表示文献中未提及该信息；上标 a表示微塑料表面均有生物定殖，上标 b 表示吸附过程有十二烷基苯磺酸钠存在
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时，抗生素主要以阴离子形态存在，反之，抗生素则

主要以阳离子形态存在 . 微塑料的表面电荷也会受

土壤 pH 值影响而变化，当土壤 pH 值大于微塑料零电

荷点时，微塑料表面带负电荷，反之，微塑料表面带

正电荷 . 因此，在静电相互作用下，抗生素会被带相

反电荷的微塑料吸引或被带相同电荷的微塑料排

斥 . Jiang 等［32］研究发现聚酰胺微塑料（PA）对磺胺类

抗生素（SAs）的吸附量随 pH 值的增大，呈现出先增

加后减少的趋势 . 这是因为 SAs 作为两性化合物，在

pH 值大于其解离常数时，主要以阴离子形式存在 . 而
随着 pH 值的增加，PA 的表面电荷从正电荷转变为负

电荷，而带正电荷的 PA 与阴离子形态的 SAs 之间产

生静电吸引，带负电荷的 PA 与之产生静电排斥，而

导致吸附量先增加后减少 . 类似地，TC［37］和 CIP［38］在

PS微塑料上的吸附也表现出相同的规律 . 
氢键作用是指氢原子与电负性较大的原子（如

氧、氮、氟等）之间形成的一种特殊的分子间相互作

用力 . 有研究发现，氢键作用与微塑料表面的官能团

密切相关 . 例如，PA的酰胺基团和抗生素的羰基基团

之间形成氢键作用，增强了 PA 对 AMX、TC 和 CIP 抗

生素的吸附能力［39］. 氢键作用在老化微塑料与亲水

性抗生素之间的吸附中更为常见 . Li等［29］发现，PA 上

的含氧官能团数量因老化而增加，促进了它与 CIP、
甲氧苄啶（TMP）之间氢键的形成，从而增强了吸附作

用 . 孔隙填充、范德华力和 π—π 相互作用在微塑料

吸附抗生素的过程中也发挥了重要作用 . 有研究发

现，孔隙填充是 CIP在聚氯乙烯（PVC）和 PS上吸附的

主要机制［40］. 范德华力和 π—π 相互作用是脂肪族聚

合物（如 PVC 和 PE）以及芳香族聚合物（如 PS）吸附

抗生素的重要机制 . 例如，磺胺嘧啶（SFD）、TMP 和

CIP 等抗生素与芳香族聚合物之间的 π—π 相互作用

更强烈，导致它们在 PS上的吸附量高于 PE［39］. 
实际吸附过程往往由多种机制共同参与，而非

一种机制单独作用 . 一般而言，各机制的作用程度取

决于微塑料和抗生素的结构和性质［41，42］. Jiang等［32］发

现磺胺类抗生素在 PA 上的吸附是由静电相互作用、

氢键、疏水分配作用和范德华力多种机制共同驱动

的 . Guo 等［27］也发现微塑料通过多种机制吸附四环

素，包括静电相互作用、氢键和 π—π 相互作用，由于

氢键和 π—π 相互作用参与了聚己二酸丁二酯-对苯

二甲酸（PBAT）和 PS 对四环素的吸附，使得其吸附容

量远高于其他微塑料 . 
2　微塑料吸附抗生素的影响因素

土壤环境中微塑料对抗生素的吸附作用是影响

抗生素迁移行为和毒性效应等环境行为的基础，微

塑料产生的“载体效应”和“稀释效应”影响着土壤中

抗生素的迁移行为和毒性效应 . 因此微塑料与抗生

素共迁移行为和复合毒性效应的研究离不开对吸附

过程影响因素的分析，本文总结了微塑料与抗生素

性质、表面生物膜、土壤理化性质等因素对吸附的影

响，如图 1所示 . 

2.1　微塑料与抗生素性质

微塑料的种类、粒径以及老化程度等因素对其

吸附抗生素的效果有显著影响 . 不同种类的微塑料

由于其官能团、表面结构等有所不同，对抗生素的吸

附效果是不同的 . 有研究发现，在不同种类微塑料吸

附磺胺甲 唑（SMX）的实验中，PA 因具有酰胺基可

与 SMX 产生氢键作用，对 SMX 的吸附能力最强［34］. 
PVC 因表面凸起、疏松的折叠结构，具有更多的吸附

位点，在 4 种微塑料（PE、PP、PS 和 PVC）中对泰乐菌

素（TYL）吸附效果最佳［43］. 粒径是影响微塑料吸附的

一个重要因素［26］，随着粒径的减小，微塑料的比表面

积增大、吸附位点增多，吸附能力增强 . 然而粒径过

小可能会导致微塑料颗粒不稳定，容易发生团聚，影

响吸附性能［42］. 例如，PE 随着粒径增大，对 TC 的吸附

量逐渐降低 . 同样，PBAT 微塑料在相同的初始 SMX
浓度下，40~75 μm 粒径的吸附能力比粒径>178 μm
的微塑料高 65.4%. 虽然吸附量往往会随着颗粒尺寸

的减小而增加，但 Wang 等［44］发现，尺寸小于 235 nm
的微塑料颗粒，其吸附量会因颗粒聚集而降低 . 微塑

料受到自然侵蚀，会出现不同程度的老化 . 老化后的

微塑料结构和表面性质发生多种变化，表面粗糙度

增加、出现碎裂导致粒径变小［21，45］、微塑料表面 Zeta
电位降低、表面负电荷增加［29］和表面氧化形成含氧

官能团（如羟基、羰基）［27，35，46］. 这些变化影响微塑料的

吸附能力 . Li 等［39］发现老化 PA 因比表面积变大、微

孔尺寸变小和含氧官能团增多而具有更多的吸附位

点，CIP 在老化 PA 上的吸附平衡时间变长，吸附容量

增加 . 类似地，Tian 等［47］发现老化后的 PVC 更加粗糙

且不规则，表面出现明显裂纹，造成比表面积和吸附

图 1　微塑料吸附抗生素的影响因素

Fig. 1　Influencing factors of microplastics adsorption of antibiotics
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位点增加，对 TC的吸附量明显增加 . 
抗生素的疏水性和离子形态会影响其在微塑料

上的吸附 . 由于疏水分配作用是微塑料吸附抗生素

的重要机制，抗生素的疏水性与吸附效果密切相关 . 
有研究发现，抗生素（CIP、AMX、SFD、TC 和 TMP）在

微塑料上的吸附量与它们的疏水性密切相关，疏水

性更强的抗生素（即具有更高的 Kow值）对 PP、PS、PE
和 PVC 具有更高的亲和力［39］. 抗生素作为可电离化

合物，其电离常数因官能团不同而有显著差异 . 带有

羧酸基团和 3 个氮基团的 CIP 有 4 个电离常数：pKa1=
3.0，pKa2=6.1，pKa3=8.7，pKa4=10.6. 而对于芳香胺和磺

酰胺基团，SMX 表现出两个电离常数：pKa1=1.6和 pKa2
=5.7. 因此，在特定的 pH 条件下，各种抗生素会表现

出不同的阳离子、两性离子和阴离子形态，离子形态

会影响它们在微塑料上的静电相互作用从而影响吸

附效果 . 
2.2　微塑料表面生物膜

暴露于土壤环境中的微塑料表面会被微生物定

殖而形成生物膜［21］. 生物膜形成后，微塑料的结构性

质发生改变，如微塑料孔体积和平均孔径减小、表面

粗糙度增加、官能团改变、疏水性下降和表面 Zeta 电

位降低 . 微塑料对抗生素的吸附效果因性质改变受

到影响［48］. He 等［31］研究发现，由于生物膜的附着，

PVC 和 HDPE 表面形成的含氧官能团增强了对诺氟

沙星（NOR）的氢键作用，PA 表面 Zeta 电位的变低增

强了静电相互作用，使 PVC、HDPE 和 PA 对 NOR 的吸

附量分别提高了 50.6%、46.0% 和 24.2%. Wang等［28］研

究表明，由于表面生物膜的形成，微塑料吸附位点增

加，对 TC 的吸附量提高 . 此外，抗生素与金属离子共

存时，二元组分在微塑料上的吸附效果受到生物膜

的影响 . Wang 等［49］发现，TC 能通过竞争吸附把生物

膜的 Cu2+释放出来，同时 Cu2+与 TC形成的络合物更容

易吸附在有生物膜附着的微塑料上，更难解吸、吸附

效果更稳定［49］. 
微塑料生物膜的形成与环境条件（如营养物、盐

度）和微塑料种类密切相关［50］. 已有研究中，营养物

含量与生物膜生长速率呈正相关 . 盐度升高会抑制

微生物活性，但会增加微生物多样性 . 微塑料的种类

会导致微生物定殖的差异 . 例如，慢球菌、酸菌、变形

菌、厚壁菌和氯菌分别是聚乙烯、聚酯、聚苯乙烯、聚

丙烯和聚氯乙烯上的优势细菌［51］. 微塑料的各种有

机添加剂可以维持微生物群落的生长，促进更广泛

的生物膜生长 . 有研究发现，PVC、HDPE、PA 分别培

养 28 d 后，PVC 表面生物膜生物量增长量最大，这是

因为 PVC 含有更多的添加剂能为微生物提供更多能

量和碳源 . 疏水表面更容易被微生物定殖，HDPE 由

于疏水性好，在培养第一周时 HDPE 上的生物量最

高［31］. 表面电荷也影响细菌附着到塑料表面，例如，

带 负 电 荷 的 微 塑 料 如 PE 和 PS 不 太 有 利 于 细 菌

黏附［52］.
2.3　土壤理化性质

土壤的理化性质（pH 值和盐度）是影响微塑料吸

附抗生素的重要因素 . pH 值可通过改变微塑料的表

面电荷和抗生素的离子形态来影响它们之间的静电

相互作用，从而影响吸附效果［17，22，43］. 例如，有研究发

现 SMX 在 PE 等微塑料上的吸附量随着 pH 值的增加

而减小［34］. 重金属与抗生素形成络合物的能力受 pH
值的影响，微塑料对抗生素的吸附效果也会改变 . 有
研究表明，Cu-TC 和 Cu-CIP 络合物的比例分别在 pH
值小于 7.5 和 6.5 时随着 pH 值的升高而增加，促进了

微塑料对抗生素的吸附量［30］. 盐度也是影响微塑料

吸附抗生素的一个重要因素 . 盐度可以通过增加离

子强度来增强或减弱吸附 . Guo 等［34］研究发现，当盐

度增加时，钠离子（Na+）与抗生素竞争微塑料表面的

吸附位点，通过氢键作用抑制了微塑料对抗生素的

吸附 . 相反，Liu等［53］研究表明，NaCl和 CaCl2会增强微

塑料对邻苯二甲酸二乙酯（DEP）和邻苯二甲酸二丁

酯（DBP）的吸附能力 . 
2.4　土壤中共存的其他污染物

土壤环境中微塑料对抗生素的吸附作用受到重

金属离子和有机质的影响 . 重金属离子可以通过金

属桥接、络合反应和竞争吸附等过程来影响吸附作

用 . 这些过程会受到重金属离子类型、离子浓度的调

控 . Tong等［54］研究发现，Cd通过金属桥接效应增加了

TC在 PVC上的吸附，但通过竞争吸附作用减弱了 CIP
的吸附效果 . 该研究还表明，Cu2+与抗生素的强络合

反应增加了 TC 和 CIP 在微塑料上的吸附量 . 有研究

发现 Zn2+、Cu2+和 Cr3+可以促进左氧氟沙星（OFL）在

PVC 上的吸附，而 Pb2+和 Cd2+则表现出吸附抑制作

用［30］，这表明不同金属离子对吸附效果的影响具有

差异 . Lv 等［55］的研究中，20 mg·L−1 Cu2+和 10 mg·L−1 
Pb2+促进了 CIP 在 PE 上的吸附，但 100 mg·L−1 的 Cu2+

和 Pb2+抑制了吸附 . Huang等［56］研究也表明，Cd2+对 PS
吸附 TYL的抑制作用随着 Cd2+浓度的增加而增强，这

说明重金属的离子浓度也影响着吸附效果 . 土壤中

的有机质主要通过竞争吸附影响微塑料对抗生素的

吸附作用 . Yu等［57］发现土壤中黄腐酸（HA）对 SMX在

微塑料上的吸附有抑制作用，这是因为 HA 竞争微塑

料上吸附位点，使得 SMX 吸附量减少 . 不同浓度的有

机质对吸附作用的抑制效果有差异 . Sun等［58］研究表

明，在 HA 浓度高于 20 mg·L−1的土壤中，由于 HA 对吸

附位点的竞争，PS 对去甲肾上腺素的吸附受到显著
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抑制 . 类似地，Wang 等［22］研究发现，当 HA 浓度为 20 
mg·L−1时，微塑料吸附 AMX 和 CIP时受到抑制作用最

为显著 . 
3　微塑料与抗生素迁移行为的互作机制

土壤中微塑料与抗生素之间的相互作用，使其

迁移能力受到促进或抑制 . 在微塑料、抗生素与土壤

构成的体系中，微塑料通过产生“载体效应”、“稀释

效应”、竞争吸附来改变抗生素的迁移行为，如图 2所

示 . 迁移行为的改变可能使微塑料和抗生素在土壤

生态系统中的分布更加复杂，对土壤动植物与微生

物的污染更难以防控 . 

微塑料吸附抗生素，产生“载体效应”，改变抗生

素迁移行为 . 这种“载体效应”受到“载体”微塑料在

土壤中迁移能力的影响［59］. 当微塑料在土壤中迁移

能力强，具有高流动性时，吸附在微塑料上的抗生素

更容易发生迁移 . 而当微塑料容易在土壤中沉积时，

吸附在微塑料上的抗生素更则容易被截留 . Wu 等［60］

通过 AFM 力谱发现 PS 对 CIP 的吸附力比石英砂更

高，产生“载体效应”. PS在石英砂中的高流动性使得

不同粒径（0.05 μm 和 0.5 μm）的 PS都能显著增强 CIP
在砂柱中的迁移，且 PS 粒径越小，CIP 的渗透比例越

高、初始渗透速度越快，促进 CIP 迁移的效果越明显 . 
然而，陈燕娜等［61］研究表明，向土壤中加入 0.5% 和

1%（质量分数）的 PP均会抑制 CIP 的迁移，且 PP含量

越高，CIP 流出浓度越低 . 该研究还表明，较高的 CIP
初始浓度会增强 CIP 在 PP 微塑料-砂柱体系中的迁

移，减弱微塑料产生的抑制作用 . 林宣浩等［62］在 PA
微塑料对双酚 A 的迁移影响研究中也得到了类似规

律，这体现了抗生素浓度在微塑料影响抗生素迁移

中的作用 . 此外，Xu等［63］发现在砂柱中加入微纳米塑

料会导致盐酸金霉素（CTC）的质量回收率（砂柱流出

物中抗生素质量占初始抗生素质量的比例）从 76.9%
降低到 67.9%，这是因为 CTC 吸附在微纳米塑料表

面，导致其在砂柱中被截留 . Zhao等［64］研究发现不同

离子强度下“载体效应”对迁移产生了不同影响 . 在
低离子强度条件下，PS 增强了 TC 的迁移；而在高离

子强度条件下，PS 容易在土壤柱中沉积，导致 TC 在

土壤柱中的沉积量显著增加，该研究说明微塑料“载

体效应”对抗生素迁移的影响会因离子强度的不同

而有所变化 . 总之，微塑料“载体效应”对抗生素迁移

行为产生的促进或抑制作用与微塑料迁移能力密切

相关，同时受微塑料粒径和浓度、抗生素浓度以及土

壤理化性质（如离子强度）等因素影响 . 
微塑料进入土壤可通过引起“稀释效应”或竞争

土壤表面吸附位点，来减弱土壤与抗生素之间的相

互作用，进而增强抗生素在土壤中的迁移能力［16，65，66］. 
“稀释效应”是指吸附能力弱的微塑料添加到土壤

中，造成土壤整体的吸附能力下降 . Li 等［67］发现，从

含有 5% 和 10%（质量分数）PA 的土柱流出的 OTC 浓

度均高于不含 PA 的土柱，且 OTC 的迁移速度与 PA
的含量呈正相关 . PA 对 OTC 的吸附能力弱于土壤，

产生“稀释效应”增强了 OTC 的迁移，且增强效果与

PA剂量密切相关 . 土壤表面吸附位点数量是固定的，

当微塑料占据了部分位点，抗生素所受到土壤的吸

附作用减弱，其迁移能力就会增强 . Xu 等［68］研究发

图 2　土壤中微塑料对抗生素迁移影响机制

Fig. 2　Mechanism of microplastics in soil on antibiotic migration
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现，壬基酚在不含 PS 的土壤柱中的质量回收率为

55.7%，而在含有 10 mg·L−1 PS 的土壤柱中，壬基酚的

质量回收率减少到 40.2%. 这是因为 PS对吸附位点的

竞争减弱了壬基酚在土壤柱中的吸附，从而增强了

壬基酚的迁移能力 . 同样，Yu 等［57］研究也发现，微塑

料的竞争吸附作用减少了 SMX 在土壤中的吸附，增

强了其迁移能力 . 
微塑料能改变土壤结构 . 一般而言，土壤结构的

类型和稳定性决定了土壤孔隙度，进而影响土壤渗

透性、土壤通气性和水的可用性，并且影响土壤物质

和能量转化和迁移 . 土壤团聚体是控制土壤结构和

土壤孔隙大小和稳定性的主要因素［69］. 李成涛等［70］

研究了不同粒径、不同浓度的微塑料对土壤水稳性

团聚体的影响，发现微塑料的添加整体会增加土壤

中水稳性团聚体，并影响团聚体的粒径分布 . 孔隙度

高的土壤有利于抗生素的迁移；团聚体结构则会阻

碍抗生素的迁移 . 因此，微塑料可能通过改变土壤物

理性质间接影响抗生素的迁移［67］. 王佳青等［71］研究

发现，添加 5%（质量分数）的微塑料可以改变土壤容

重和孔隙体积，加快了土壤中 SMX的迁移速率 . 
抗生素同样可以促进或抑制微塑料的迁移行

为 . Li等［72］研究发现，抗生素 SAs 的存在显著提高了

砂柱中微塑料的质量回收率（流出物中微塑料质量

占初始微塑料质量的比例），即促进了微塑料在砂柱

中的迁移 . 实验结果表明，在不同粒度（细、中和粗）

的砂柱中，微塑料的质量回收率从 27.0%、45.0% 和

59.0% 分别提升至 52.0%、64.0% 和 88.0%. 然而，Xu
等［63］研究发现 CTC 对微塑料在沙粒中的迁移出现抑

制，这可能是由于 CTC 减少了沙粒和微塑料的负表

面电荷，降低了它们之间的静电排斥力，导致更多的

微塑料在沙粒中沉积，使微塑料的质量回收率从

44.9%~87.5% 降至 13.7%~70.3%. 同样，Zhao 等［64］研

究发现，TC 对 PS 在多孔介质中的迁移表现出轻微的

抑制作用，导致 PS的质量回收率降低了 1.1%~4.5%. 
4　微塑料与抗生素的复合毒性效应

土壤中微塑料能吸附抗生素，改变抗生素的迁

移行为，并对土壤中的动植物及微生物产生复合毒

性效应，导致土壤生态系统面临复合污染问题 . 微塑

料与抗生素的复合毒性效应不是二者单一毒性效应

的简单加和，而是受到微塑料的种类、粒径、暴露浓

度、抗生素的暴露浓度以及受试生物等因素影响，可

能表现为协同、拮抗或无显著变化 . 如表 2~4所示，当

前研究多数聚焦在微塑料与抗生素复合污染对土壤

植物的毒性效应研究，相较于对动物和微生物毒性

效应的研究更加充分 . 

4.1　微塑料与抗生素对植物的复合毒性效应

4.1.1　对植物生长的影响

对植物生长产生的复合毒性效应受到微塑料的

类型、粒径和暴露浓度以及抗生素暴露浓度等多种

因素调控，表现为拮抗或协同效果 . Cui 等［73］研究发

现，PVC 单一污染显著抑制了樱桃萝卜的生长，导致

地上部和根的鲜重下降 . 然而，在复合污染下，OTC
缓解了 PVC 对樱桃萝卜叶片数和地上部鲜重的负面

影响 . 类似地，Li等［74］发现单一 OTC 污染增加了白菜

叶片鲜重 15.5%，在 PE-OTC 和 PLA-OTC 复合污染下

叶片鲜重分别降低了 26.9% 和 23.3%. PE 和 OTC 复合

污染造成白菜叶片鲜重的下降幅度比 PLA 和 OTC 复

合污染更大，这表明微塑料与抗生素的复合效应与

微塑料类型有关 . 此外，Ma 等［75］研究表明，在 PS 和

CIP 的复合污染土壤中，0.1 μm 和 1 μm 的 PS 均显著

降低了小麦根中的 CIP 含量，而 10 μm 的 PS 对 CIP 的

积累并无显著影响 . 该研究还发现，在相同 CIP 浓度

下，PS 粒径的减小显著增强了 PS 和 CIP 复合污染对

小麦根长的抑制作用，这说明复合毒性效应受微塑

料的粒径影响 . 微塑料暴露浓度会影响微塑料与抗

生素复合毒性效应，赵肖琼等［76］发现，在含有 SMZ 抗

生素的土壤中，加入低浓度 PE 减轻 SMZ 对大豆的抑

制，提高了发芽率和幼苗生长；然而，加入高浓度 PE
则增强了 SMZ 对大豆幼苗生长的抑制，降低了发芽

率 . 同样，微塑料与抗生素复合毒性效应与抗生素暴

露浓度也密切相关，Bao 等［77］研究表明，在含有低浓

度（5 mg·L−1）和高浓度（150 mg·L−1）OTC 的复合污染

土壤中，PE增强了 OTC对小麦种子萌发的不利影响，

而在中等浓度（50 mg·L−1）OTC 下，PE 减轻了 OTC 对

小麦发芽率的抑制 . 类似地，PS 和 CIP 复合污染抑制

黑麦草生物量的净增长量，但该抑制作用随 CIP浓度

的增加而逐渐减小，进一步揭示了抗生素暴露浓度

对微塑料和抗生素复合毒性效应的影响 . 
4.1.2　对植物生理的影响

微塑料的存在能够改变抗生素在环境中的生物

有效性，对植物的生理活动产生广泛影响，包括光合

作用、代谢过程以及基因表达等 . 这些影响受到微塑

料的类型、粒径和暴露浓度、抗生素暴露浓度以及植

物部位等多种因素的共同作用 . 
微塑料与抗生素复合污染能够干扰植物光合色

素的正常合成，从而影响光合作用的效率 . Martín
等［78］研究指出，在使用单一白色和蓝色 PE处理时，玉

米叶片中的叶绿素 a 含量相较于对照组分别下降了

30.0% 和 38.0%，叶绿素 b 的含量也有近 30.0% 减少 . 
然而，当 PE 表面附着有抗生素如 AMX 或 IB 时，蓝色

PE处理下的玉米叶绿素 a和 b含量分别增加了 50.0%
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和 40.0%，白色 PE 处理下的叶绿素含量甚至增加到

对照组的两倍 . 有研究发现，与 PP 和 PVC 单一污染

相比，OTC的存在显著提高了复合污染下樱桃萝卜叶

片中叶绿素 a和类胡萝卜素的含量［73］. 在大豆幼苗的

实验中，单一 SMZ 污染显著抑制了叶片的光合特性

和叶绿素含量 . 然而，加入 10 mg·L−1的 PE 在一定程

度上缓解了该抑制作用，而 100 mg·L−1或 200 mg·L−1

的 PE则可能导致大豆幼苗叶片的光合特性和叶绿素

含量进一步降低，且这种抑制效果随着 SMZ 暴露浓

度的增加而加剧［76］. 单宁等［79］研究也发现了抗生素

暴露浓度对复合效应的影响，在 PS 和 CIP 复合污染

下，黑麦草叶片中叶绿素 a、b 的含量随着 CIP 暴露浓

度的增加而呈现逐渐减少的趋势 . 
有研究表明，微塑料与抗生素的复合污染能够

导致植物遭受氧化应激，进而影响抗氧化酶系统的

活性 . Li等［74］研究指出，微塑料与 OTC 的复合污染能

够显著改变小白菜叶和根的抗氧化酶活性，具体表

现为 SOD、CAT 和 APX 活性的降低，以及 POD 活性的

增强 . Cui等［73］发现，在 PVC-OTC和 PP-OTC复合污染

下，樱桃萝卜叶片的超氧化物歧化酶（SOD）和过氧化

氢酶（CAT）活性增强，而根的 SOD 活性降低，这表明

植物不同器官对复合污染的响应存在差异 . 此外，根

部的 CAT 活性仅在 PP-OTC 复合污染下显著增加，而

在 PVC-OTC 复合污染下无显著变化，表明不同类型

微塑料与抗生素对植物抗氧化酶产生的复合污染存

在差异 . Ma 等［75］研究进一步揭示了不同粒径微塑料

与抗生素产生的复合效应：在 CIP 污染土壤中，0.1 
μm 的 PS显著降低了小麦根部 SOD 活性，且这种抑制

效果随 CIP 浓度增加而加强；而 1 μm 的 PS 则轻微增

强了小麦根部 SOD 活性，并随着 CIP浓度的升高而增

强 . 此外，复合污染下小麦根部的 MDA含量随着微塑

料粒径的减小和 CIP 浓度的增加而增加 . Bao 等［77］研

究则表明，在 PE 和低浓度（5 mg·kg−1）OTC 复合污染

土壤中，小麦叶片的抗坏血酸过氧化物酶（APX）和过

氧化物酶（POD）活性显著增加，而在 PE 和高浓度

（150 mg·kg−1）OTC复合污染土壤中，MDA 浓度显著降

低，表明不同暴露浓度 OTC 与 PE 的复合污染能够产

生不同复合效应 . 
植物在面临微塑料与抗生素复合污染时，可以

通过调节基因表达、改变代谢途径和优化营养吸收

来适应环境 . Khan 等［80］发现，PE 能增加水稻中可溶

性糖的含量 . 然而，在 PE与 TC复合污染下，糖代谢途

径发生改变，导致可溶性糖含量下降 . 在干旱条件

下，这种复合污染还导致了 Q280 品种水稻中丙氨酸

含量的增加，而在非干旱条件下，丙氨酸含量则降

低，这导致植物在能量代谢方面发生了变化 . Fajardo

等［81］研究发现，玉米幼苗在抗生素如 IB、AMX 与 PS
复合污染的土壤中，叶组织中的自由基数量增加，同

时 CAT1、GST1和 SOD1基因表达水平上升，糖转运蛋

白基因的表达也显著增加 . 此外，Khan 等［82］研究表

明，在 SFD、NOR 和 PS 单一污染下，药用植物茼蒿地

上 部 的 锌 含 量 分 别 显 著 增 加 161.1%、101.2% 和

112.0%，但在 SFD、NOR 和 PS 的复合污染下，锌含量

却显著降低 21.6%. 该研究还观察到，复合污染引起

了叶和根细胞超微结构的显著变化，这在细胞水平

上导致了更多的损伤，并选择性地影响了代谢活动 . 
4.2　微塑料与抗生素对动物的复合毒性效应

微塑料与抗生素对土壤动物产生的复合毒性效

应研究尚在初步阶段，对复合毒性效应是协同还是

拮抗的研究较少 . 从已有研究看，复合毒性效应主要

体现在氧化应激、器官损伤和肠道微生物群变化，主

要受试生物为小鼠和蚯蚓 . 微塑料主要以两种方式

增强或减弱抗生素对土壤动物的毒性：微塑料可导

致动物组织损伤和功能减弱，潜在降低动物抵御抗

生素毒性的能力，同时微塑料作为载体可以影响动

物体内抗生素的富集 . Wang 等［83］揭示 PS 和 TC 单一

污染对小鼠肠道造成了物理损伤和功能损伤，肠道

物理屏障破坏、炎症和黏膜损伤 . 然而，PS和 TC 的复

合毒性相对较小，低于各自单一污染时的毒性，说明

复合毒性表现为拮抗 . Liu等［84］同样发现，PET与 SMX
的复合毒性表现出显著的拮抗作用，PET降低了 SMX
在小鼠体内的生物累积性 . 但同时，二者复合污染增

加了小鼠肠道中葡萄球菌、厌氧菌和脱硫弧菌的丰

度，导致了小鼠肠道微生物群的紊乱，并增加了肠道

炎症的风险 . Sun等［85］研究则指出，与单一污染相比，

PS 和氟环唑（EPO）的复合污染对小鼠造成了更严重

的损伤，抑制小鼠体重增加，减轻肝脏重量，加重肝、

肾组织的损伤以及氧化应激和代谢紊乱 . 在对蚯蚓

的已有研究中，微塑料会加剧抗生素在蚯蚓体内的

富集，对肠道及肠道微生物群产生影响 . Ma等［86］研究

发现，纳米聚苯乙烯（nano-PS）导致 TC 在蚯蚓肠道中

的生物累积，引起了肠道功能的紊乱和微生物群的

失衡 . Yang 等［87］研究也证实了 nano-PS 增强了 TC 在

蚯蚓体内的毒性，降低了蚯蚓的繁殖率，并显著降低

了蚯蚓微生物群落的 α 多样性，扰乱了 β 多样性，同

时促进了蚯蚓体内抗生素抗性基因（ARGs）的富集，

加速了细菌对抗生素耐药性的形成 . 此外，Fajardo
等［81］研究表明，土壤中 PE 与 IB、AMX 等抗生素复合

污染对秀丽隐杆线虫（Caenorhabditis elegans）的生长、

繁殖或存活没有显著影响，对抗生素毒性既没增强

也没减弱 . 
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4.3　微塑料与抗生素对微生物的复合毒性效应

微塑料与抗生素的共存对微生物会产生影响，

其复合作用的效果与微塑料的老化程度、表面官能

团、粒径、暴露浓度以及抗生素的暴露浓度等多种因

素相关，可能对微生物或微生物群落产生协同、拮抗

或无显著变化等多种影响 . Feng等［89］研究发现，微塑

料与 CIP 复合污染时，会导致大肠杆菌细胞膜损伤、

氧化应激和渗透失衡 . 而与单一污染相比，老化微塑

料和 CIP 的复合污染更严重地破坏了基因表达和代

谢途径，而原始微塑料和 CIP的复合污染则产生了相

反的效果 . Ning等［90］研究发现，红霉素（ERY）和 PS的

复合污染相比单一 PS 污染，会导致大肠杆菌中出现

更多的 DNA 损伤和抗性突变，ERY 与 PS 的复合污染

对单一 ERY 污染对细菌生长的抑制作用没有显著影

响，而 ERY 和氨基改性聚苯乙烯（PS-NH2）的复合污

染则显著增强了抑制效果 . Shen等［91］研究发现，随着

表 2　微塑料与抗生素复合污染对土壤植物的毒性效应 1）

Table 2　Toxic effects of combined microplastic and antibiotic contamination on soil plants
受试物种

黑麦草

小麦

小 麦 种 子

及幼苗

茼蒿

玉米

樱桃萝卜

大 豆 种 子

及幼苗

白菜

微塑料

种类

PE

PE

PE

PS

PE

PP、PA
和 PVC

PE

PE 和

PLA

尺寸

500 nm

0.1、1 和 10 
μm

200 μm

0.5~1 μm

200~300 μm

10~20 μm

50~100 μm

0.1~0.2 mm

抗生素种类

环丙沙星

环丙沙星

土霉素

诺 氟 沙 星 和 磺

胺嘧啶

布 洛 芬 、舍 曲

林、阿莫西林和

西玛津

土霉素

磺胺二甲嘧啶

土霉素

暴露剂量

PE（50 mg·L-1）和 CIP（0.1、1、2 mg·L-1）

PE（50 mg·L-1）和 CIP（1.0 mg·L-1、5.0 
mg·L-1）

OTC（5~150 mg·L-1）和 PE（800 mg·L-1）

NOR（50 mg·kg-1）和 SFD（10 mg·kg-1）

PE（400 mg·L-1）、IB（3.09 mg·L-1）、

AMX（5.48 mg·L-1）、STR（5.14 mg·L-1）
和 SZ（2.75 mg·L-1）
OTC（50 mg·kg-1）、PP（2% 质量分数）、

PA（2% 质量分数）和 PVC（2% 质量

分数）

PE（10 mg·L-1、100 mg·L-1、200 mg·L-1）
和 SMZ（1 mg·L-1、10 mg·L-1、50 
mg·L-1）

PLA（5 g·kg-1）、PE（5 g·kg-1）和 OTC（50 
mg·kg-1）

复合毒性效应

PE 促进黑麦草对 CIP 的吸收

转运 ,加重 CIP 对黑麦草生长

和叶绿素含量的抑制作用

0.1 μm PE 显著增加了 CIP 对

小麦的毒性效应，5 mg·L-1 
CIP 促进小麦吸收、积累和转

运 PE
PE 促进 5 mg·L-1OTC 对小麦

种子萌发的抑制作用，复合暴

露对小麦萌发和生长表现出

不同的毒性

复合污染对茼蒿的营养元素

含量、代谢产物和细胞结构具

有更大的毒性

微塑料作为载体影响植物生

理和转录途径，对玉米植株在

根发育方面有负面影响

OTC 减轻了 PVC 对樱桃萝卜

叶片数和地上部鲜重的不利

影响

低浓度 PE 能缓解 SMZ 对大豆

的种子萌发和幼苗生长抑制；

高浓度的 PE 增强 SMZ 对大豆

的抑制

OTC、PE 和 PLA 的单独和复

合暴露对小白菜产生了植物

毒性效应

作用

类型

协同

协同

协同

协同

协同

拮抗

协同和

拮抗

协同和

拮抗

文献

[79]

[75]

[77]

[82]

[78]

[73]

[76]

[74]

1）IB 表示布洛芬，SZ 表示西玛津

表 3　微塑料与抗生素复合污染对土壤动物的毒性效应

Table 3　Toxic effects of combined microplastic and antibiotic contamination on soil animals
受试物种

蚯蚓

蚯蚓

小鼠

小鼠

小鼠

微塑料种类

PS

PA 和 PVC

PS

PS

PET

尺寸

100 nm

30 μm

1 μm

5 μm

2~631 μm

抗生素种类

四环素

四环素

四环素

氟环唑

磺胺甲 唑

暴露剂量

PS（1 000 mg·kg-1）和 TC（20 
mg·kg-1）

PA（1 000 mg·kg-1）、PVC（1 000 
mg·kg-1）和 TC（20 mg·kg-1）

PS（0.5mg·mL -1）和 TC（0.15 
mg·mL-1）

PS（0.12 mg·kg-1）和 EPO（0.08 
mg·kg-1）

PET（500 mg·kg-1）和 SMX（100 
mg·kg-1）

复合毒性效应

降低了蚯蚓的繁殖率以及蚯蚓微生

物群落的 α 多样性，扰乱 β 多样性

显著降低了蚯蚓肠道微生物群的 α
多样性

单独污染对小鼠肠道造成的物理损

伤和功能损伤，PS 和 TC 复合毒性

效应低于单独污染

联合作用抑制小鼠体重增加并减轻

肝脏重量，加重肝、肾组织损伤、氧

化应激和代谢紊乱

PET 显著降低了 SMX 在小鼠组织的

生物累积，增加了小鼠肠道中葡萄

球菌、厌氧菌和脱硫弧菌的丰度

作用类型

协同

协同

拮抗

协同

协同和拮抗

文献

[87]

[88]

[83]

[85]

[84]
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NOR 浓度的增加，PS 与 NOR 复合污染对大肠杆菌生

长的影响依次呈现出“促进-无显著影响-抑制”的趋

势 . 除了 5 μm PS-NH2和高浓度 NOR 复合污染外，PS
与 NOR 复合污染对大肠杆菌中 RP4质粒的突变频率

（MF）随着 PS 浓度的增加而增加，并且在大多数情况

下，0.1 μm PS-NOR 的刺激效果比 5 μm PS-NOR 更

好 . Xu 等［92］研究发现在不同浓度 CO2下，单一 SMZ 污

染降低了细菌的多样性，对细菌的结构和相互关系

产生了不利影响，并丰富了磺胺耐药基因（sul1 和

sul2）和 1 类整合子（intI1）. 然而，PS 的添加显著缓解

了 SMZ 对细菌多样性、组成和结构的不利影响，并通

过降低 intI1丰度来抑制 sul1的传播 . 

5　展望

鉴于微塑料和抗生素相互作用以及土壤环境的

复杂性，未来微塑料复合污染的研究应当考虑以下

方面：

（1）土壤中微塑料和抗生素往往与其他污染物

共存，微塑料对抗生素的吸附作用以及二者对生物

的毒性效应均会受到共存于土壤中的其他污染物的

影响 . 因此，在微塑料与抗生素复合污染研究的基础

上，亟需开展微塑料、抗生素与其他污染物共存下的

复合污染机制及毒性效应研究 . 
（2）当前关于微塑料和抗生素的迁移机制的研

究往往着眼于二者类型、粒径、浓度等因素的影响，

未来应进一步研究土壤环境对二者迁移行为的影

响，尤其是土壤动物等生物扰动以及降雨、风力作用

等非生物扰动对二者迁移行为的影响及机制 . 
（3）微塑料和抗生素对土壤环境中 ARGs的复合

作用研究相对较少，未来的研究应更加关注这方面，

微塑料对环境中耐药细菌和 ARGs 增殖和扩散的影

响、作用机制和潜在生态风险有待进一步探索 . 
（4）土壤生态系统是由植物、动物、微生物等多

种生物构成的整体，当前关于土壤中微塑料和抗生

素复合毒性效应的研究大多以植物为受试生物，关

于对动物和微生物的复合毒性效应研究仍有待丰富

完善，关于微塑料和抗生素对生态系统的复合效应

评估应综合考虑二者对植物、动物和微生物的综合

效应 . 
6　结论

（1）微塑料与抗生素的吸附作用包括疏水分配

作用、静电相互作用和孔隙填充等多种机制，吸附过

程由多种机制共同参与 . 微塑料和抗生素性质、微塑

料表面生物膜和土壤共存污染物等因素均可对吸附

过程产生影响 . 
（2）从吸附的角度探究了微塑料与抗生素迁移

行为的互作机制，微塑料通过“载体效应”、“稀释效

应”、竞争土壤表面吸附位点和改变土壤物理性质，

对土壤中抗生素的迁移产生促进或抑制作用；抗生

素也可通过改变微塑料与土壤之间的吸附作用、静

电排斥作用以及抗生素与微塑料之间的吸附作用等

方式，促进或抑制微塑料的迁移 . 微塑料与抗生素迁

移行为互相影响可能增加污染管控治理的难度 . 
（3）微塑料与抗生素污染对土壤植物生长和生

理、动物及微生物生长发育产生协同、拮抗或无显著

变化等不同复合毒性效应，其效应主要与微塑料种

类、粒径、暴露浓度、抗生素暴露浓度以及受试生物

表 4　微塑料与抗生素复合污染对土壤微生物的毒性效应 1）

Table 4　Toxic effects of combined microplastic and antibiotic contamination on soil microorganisms
受试物种

微生物群

微生物群

大肠杆菌

大肠杆菌

大 肠 杆 菌 和 铜 绿 假 单

胞菌

金黄色葡萄球菌、大肠

杆菌和铜绿假单胞菌

微塑料种类

PE

PS

PS

PS

MPs

NPs

尺寸

100~150 
μm

500 nm

30、100 和

200 nm
7.587~

7.881 μm

—

<5 μm

抗生素种类

环丙沙星

磺胺二甲嘧啶

红霉素

环丙沙星

恩诺沙星

阿莫西林、螺

旋霉素

暴露剂量

CIP（10 mg·kg-1）和 PE（1% 
质量分数）

PS（5 mg·kg-1）和 SMZ（1 
mg·kg-1）

PS（4、8、16、32 mg·L-1）和

ERY（25~200 mg·L-1）

PS（13.5 mg·L-1）和 CIP（0.2 
μg·L-1）

ENR（0.25 mg·L-1）和 MPs
（10 mg·L-1、100 mg·L-1）

SPM（0.16 mg·L-1）

复合毒性效应

PE 抑制了 CIP 的降解；与单独

污染相比，PE 和 CIP 复合污染

显著降低了土壤微生物多样性

在不同浓度 CO2 下，PS 显著缓

解了 SMZ 对细菌多样性、组成

和结构的不利影响

可能加速细菌抗生素耐药性的

出现

导致细胞膜损伤、氧化应激、

DNA 复制障碍和大肠杆菌中

的渗透失衡

在微塑料和恩诺沙星的共同刺

激下，共培养促进了两种菌株

的增殖

抗生素和 NPs 的共存会降低抗

生素的抗菌效率

作用

类型

协同

拮抗

协同

协同

协同

拮抗

文献

[93]

[92]

[90]

[89]

[94]

[95]
1）“—”表示文献中未提及该信息；SPM 表示螺旋霉素
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等因素有关 . 
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