
摘 要：利用固相萃取、高效液相色谱-串联质谱法（HPLC-MS/MS）检测小清河流域地表水中 4类抗生素的残留水平，分析其分布
特征，结合土地利用类型探讨其可能的污染源，并通过计算风险商（RQs）来进行生态风险评估。结果表明：小清河流域地表水有 13
种抗生素检出，其中大环内酯类抗生素和甲氧苄啶的检出率为 100%；20个采样点的大环内酯类、喹诺酮类、磺胺类和磺胺增效类
的质量浓度范围分别是 2.18~84.9、nd~1600、nd~845、1.88~3900 ng·L-1。高浓度的大环内酯类和喹诺酮类抗生素主要集中在人口密
集区下游，在水产养殖密集的下游区域检测到较高浓度的磺胺类和磺胺增效药甲氧苄啶，表明生活污水和水产养殖废水仍是小清

河流域抗生素污染的主要来源。生态风险评估结果显示，13种抗生素中处于高风险等级、中等风险等级、无风险等级的比例分别是
38.5%、23.1%、38.5%，表明小清河流域部分水体抗生素污染具有较高的生态风险。
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Abstract：Concentrations of 4 types of antibiotics in the surface water of Xiaoqing River watershed were determined using solid-phase ex原
traction（SPE）and high performance liquid chromatography tandem mass spectrometry（HPLC-MS/MS）. The spatial distribution of these
antibiotics was also examined. The potential pollution sources were explored in combination with land use characteristics of the watershed.
Also,ecological risk assessment was performed using calculated risk quotients（RQs）. Results showed that 13 antibiotics were detected in
surface water samples, among which trimethoprim and macrolides were present in all water samples. The ranges of macrolides, quinolones,
sulfonamides,and trimethoprim concentrations were respectively 2.18~84.9 ng·L-1, nd~1600 ng·L-1, nd~845 ng·L-1, and 1.88~3900 ng·L-1.
Relatively high concentrations of macrolides and quinolones mainly occurred in the downstream of densely populated areas. Sulfonamides
and trimethoprim were found in the downstream of areas with intensive aquaculture. The ecological risk level of 13 antibiotics was 38.5%,
23.1%, and 38.5% at heavy pollution, medium pollution, and safety, respectively. Our study suggested that antibiotic pollution in the Xiao原
qing River watershed was mainly caused by aquaculture wastewater and domestic sewage, and antibiotic pollution might pose threat to sensi原
tive aquatic and benthic organisms in the watershed.
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抗生素可用于治疗各种非病毒感染所引起的疾

病，同时还具有调节生物体生长代谢的功能。因此，它

们被广泛用于人类疾病治疗和养殖业[1]。我国抗生素
滥用现象严重，仅 2013年，我国抗生素使用总量就高
达 16.2万 t，其中人用和兽用抗生素的比重基本各占
50%[2]。由于抗生素进入生物体后，不能被完全代谢，
有 25%~75%的抗生素是以母体或其代谢产物的形式
被排出体外[3]，所以每年实际有大量抗生素通过生活
污水和养殖废水进入环境地表水中。虽然抗生素不属

于持久性有机污染物，但由于被大量使用并不断进入

地表水，导致其形成“假持久”现象[4]，对人类健康和生
态系统构成严重威胁。另外，抗生素会影响微生物种

群数量及水生生物的环境行为，引发次级效应，破坏

自然生态平衡。

小清河起源于济南市泉群，流经济南、淄博、滨

州、东营、潍坊，于寿光羊角沟流入渤海的莱州湾，是

一条典型的陆源入海河流。主要的土地利用类型包括

耕地、居民区、森林、草地和水域等。流域内人口密度为

699人·km-2，大于山东省平均人口密度（599人·km-2）。
小清河流域受生活污水污染影响严重，生活污水年排

放量 3亿 t[5]。流域内畜禽养殖业发达，90%以上为规
模化养殖 [6]，单位耕地面积（公顷）内养猪 3.22头、牛
1.17头、禽类 110只。《山东省海洋功能区划》规定[7]，
小清河河口及其周边海域属于水产养殖、增殖区，下

游水产养殖密集，仅羊口镇就有 4000 hm2虾池。小清
河流域分布着众多的抗生素潜在污染源，使其容易成

为抗生素重污染区。与此同时，小清河作为莱州湾的主

要污染负荷来源，由其输入的抗生素也对莱州湾近岸

海域生态健康具有重大影响。张瑞杰等[8]调查了莱州
湾入海河流中抗生素的污染情况，结果表明小清河口

喹诺酮抗生素质量浓度较高，但对流域内抗生素的空

间分布尚未有调查。

为了研究抗生素通过陆源河流进入海洋的迁移过

程及其分布规律，了解抗生素污染对流域及近岸水生

环境的影响，本研究以整个小清河流域作为研究区，选

取常用的四类抗生素（大环内酯类、喹诺酮类、磺胺类

和磺胺增效类）作为目标污染物，探究小清河流域中的

污染及空间分布特征，对其来源进行简要分类和初步

探讨，通过风险商值（RQs）来评估其生态风险，从而为
该流域抗生素污染治理提供有效的指导意见。

1 材料与方法

1.1 化学试剂和标准品

磺胺增效类的甲氧苄啶（TMP），磺胺类的磺胺醋
酰（SAAM）、磺胺嘧啶（SDZ）、磺胺甲恶唑（SMX）、磺
胺噻唑（STZ）、磺胺间二甲氧嘧啶（SDM），喹诺酮类的
恩诺沙星（ENRO）、氧氟沙星（OFL）、诺氟沙星（NOR）、
环丙沙星（CIP）、依诺沙星（ENO），大环内酯类的红霉
素（ETM）、阿奇霉素（AZM）、克拉霉素（CTM）、罗红霉
素（RTM）均购自美国 Sigma-Aldrich公司。回收率指
示剂 13C3-咖啡因溶液购自美国剑桥同位素实验室。
甲醇、乙腈和甲酸为色谱纯，硫酸为分析纯，其他试剂

均为优级纯。实验用水为 Milli-Q（Millipore，Bedford，
MA，USA）超纯水。
1.2 样品采集

2013年 7月，用不锈钢采水器在小清河干流采
集表层水样品 14个（M1~M14），在其主要支流漯河、
孝妇河、淄河等河流采集表层水样品 6个（S1~S6），20
个样品均为瞬时采样（图 1）。2.5 L样品被保存在棕色
玻璃瓶中，运回实验室后，48 h内完成样品前处理。

1.3 样品处理及检测
用量筒量取>1.5 L表层水样品，经 0.45 滋m混合

纤维酯微孔滤膜过滤后，用 3 mol·L-1的硫酸溶液调
节样品 pH=3.0。准确量取 1.5 L酸化后的水样，加入
0.2 g Na2EDTA 络合剂和 100 ng 回收率指示物 13C3-
咖啡因，摇匀。采用固相微萃取装置（SPE）将水样以
低于 5 mL·min-1的流速通过 Oasis HLB小柱（Waters，
6 mL，500 mg）。HLB小柱使用前用 6 mL甲醇和 6 mL
超纯水（pH=3.0）分 3 次进行活化。萃取结束后，将
HLB小柱真空干燥 30 min，然后用 6 mL甲醇分 3次

图 1 小清河流域采样点及土地利用类型
Figure 1 Map of Xiaoqing River watershed showing sampling sites

and land use types
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进行洗脱，洗脱流速低于 3 mL·min-1。收集洗脱液至
玻璃离心管中，利用氮吹仪将洗脱液吹扫至近干，用

甲醇颐水（60颐40）溶液定容至 1 mL，经 0.2 滋m 滤膜过
滤后转移至 1.5 mL棕色进样小瓶，利用高效液相色
谱-三重四极杆质谱（Thermo Scientific Ultimate 3000，
USA）联用仪进行测定。样品经 Hypersil Gold-C18
（1.9 滋m，2.1 mm伊100 mm）色谱柱分离，柱温 25 益；流
动相 A为 5 mmol·L-1乙酸铵和 0.1%甲酸溶液，流动
相 B为甲醇，采用梯度洗脱；离子源为 ESI，在正离子
模式下，采用选择反应监控模式（SRM）进行检测分
析。大环内酯类、磺胺类及磺胺增效类抗生素一起检

测，喹诺酮类抗生素单独检测。

1.4 方法回收率与质量控制
目标抗生素通过外标法定量。在优化条件下，抗

生素的回收率为 68%~82%。以信噪比逸3时抗生素
的浓度值作为仪器检出限，结合样品回收率及浓缩系

数，15种抗生素的方法检出限范围为 0.24~0.71 ng·L-1。

2 结果与讨论

2.1 小清河流域地表水中抗生素污染特征
由图 2可见，小清河流域 20个地表水中共可检

测到 13种抗生素。其中，TMP和 4种大环内酯类抗
生素的检出率为 100%；5种磺胺类抗生素中，除了
SAAM和 STZ的检出率较低（5%）外，其余 3 种的检
出率均大于 80%；相对而言，氟喹诺酮类抗生素的检
出率较低，仅 OFL和 CIP的检出率大于 50%，而 ENRO

和 NOR未检测到。不同种类抗生素检出率的差异可
能是由其使用方式和环境行为引起的。大环内酯类抗

生素被广泛用于人类疾病治疗[9]；磺胺类抗生素是常
用的兽药，通常与TMP一起使用来增强药效，此外，
磺胺类抗生素在自然水体中水溶性好，且不容易发

生吸附或降解反应[10]。这些条件都可能导致大环内
酯类、磺胺类和磺胺增效类抗生素在地表水中的检

出率较高。我国政府规定水产养殖禁止使用 STZ[11]，
使用量减少可能导致其在地表水中检出率较低。氟

喹诺酮类抗生素易发生光降解 [12]，容易被沉积物吸
附 [13]；此外，ENRO 属于兽用专用药，NOR 被禁止未
成年人使用，使其用量受限。这都可能导致某些氟喹

诺酮类抗生素在自然水体中含量较少，不容易被检

测到。

表 1 列出了可检测到的 13 种抗生素的质量浓
度，TMP和 OFL的最高浓度达到了 滋g·L-1的级别，其
余的 11种抗生素的浓度峰值均处于 ng·L-1的级别。
从浓度平均值来看，TMP的含量最高，为 600 ng·L-1；
5种磺胺类抗生素中，SMX的含量最高，为 134 ng·L-1，
其余 4种的平均浓度均低于 10 ng·L-1。原因可能是
SMX价格相对较低[15]，在小清河流域内 SMX的用量
较大，导致其在地表水中残留量高。虽然 4种大环内
酯类抗生素的检出率为 100%，但除了 ETM的含量较
高（33.3 ng·L-1）外，其余 3种的平均浓度均较低；4种
大环内酯类抗生素平均含量大小为 ETM >RTM >
AZM>CTM，与国内其他地表水中大环内酯类抗生素

图 2 15种抗生素的检出率结果
Figure 2 Percentages of detected antibiotics
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表 2 国内外地表水中抗生素浓度对比
Table 2 Comparison of concentrations of antibiotics in global surface water

的浓度分布规律一致[11]。氟喹诺酮类抗生素中 OFL的
含量最高，为 150 ng·L-1，其次是 CIP（21.2 ng·L-1），
ENO的平均浓度仅为 6.30 ng·L-1。

与国内外地表水中抗生素浓度相比（表 2），小清
河流域 TMP和 OFL的污染严重，其最大浓度要远高
于国内外河流，其余几种抗生素的浓度范围与国内外

河流处于同一数量级。总体而言，小清河流域抗生素

的浓度处于中等水平，大多数抗生素的最高浓度比国

内河流低，比大多数国外的河流高。

2.2 小清河流域地表水中抗生素空间分布特征
图 3列出 13种抗生素浓度的空间分布情况及各

类抗生素总浓度的变化趋势。如图 3a所示，大环内酯
类抗生素在流域上游浓度较高，从上游至下游，其浓

度呈现出逐渐减小的趋势。生活污水中通常可检测到

较高浓度的人用抗生素，而生活污水主要来自居民

区，尤其是人口密集区，因此人口密集区下游往往是

人用抗生素重灾区。M2位于济南市槐荫区出口，S4
位于淄博市淄川区出口，S6 位于淄博市临淄市下游
（图 1），在这 3个站位都检测到高浓度的大环内酯类
抗生素。 M1位于人口密集区上游，通过对比发现，
M2站位的大环内酯类抗生素的浓度明显高于 M1。另
外，主成分分析（PCA）结果表明，4种大环内酯类抗生
素属于同一组分（表 3），说明它们来自同一污染源。
我国政策规定，水产养殖禁用 ETM，CTM只能用于人
类疾病治疗[11]。以上的分析显示小清河流域内大环内
酯类抗生素主要来自生活污染源。

氟喹诺酮类抗生素是一种人兽共用药，其浓度分

布从上游到下游呈现出先减少后增加的趋势，但上游

浓度明显高于下游（图 3 b）。与大环内酯类抗生素分
布规律相似，浓度较高的几个站位也是 M2、S4和 S6，
M1站位的浓度也非常低，说明研究区内氟喹诺酮类
抗生素的主要来源也是生活污染源。下游河口区域浓

表 1 小清河流域抗生素浓度统计

Table 1 Statistics of antibiotic concentrations in
Xiaoqing River watershed

注：nd表示未检测到。

抗生素
浓度/ng·L-1

最小值 最大值 平均值 中位值

SAAM nd 8.46 8.46 8.46
STZ nd 4.98 4.98 4.98
SDZ nd 20.3 9.70 9.86
SDM nd 19.3 9.27 9.76
SMX 9.43 845 134 87.6
TMP 1.88 3900 600 124
ETM 9.65 84.9 33.3 22.4
AZM 3.00 7.76 4.92 4.57
CTM 2.18 7.33 3.88 3.42
RTM 3.30 22.5 8.86 6.50
OFL 9.53 1600 150 55.0
CIP nd 56.6 21.2 16.6
ENO nd 9.22 6.30 4.88

注：nd表示未检测到；—表示未分析；<LOD表示低于检测限。

河流
浓度/ng·L-1

数据
来源STZ SDZ SDM SMX TMP ETM RTM OFL CIP ENO ENRO NOR

小清河 nd~5.0 nd~20.3 nd~19.3 9.4~845 1.88~3896 9.7~84.9 3.3~22.5 9.5~1605 nd~56.6 nd~9.2 nd nd 本文

黄浦江 nd~34.1 4.9~53.6 — 2.18~259.6 — 0.4~3.9 0.2~0.9 nd~6.5 nd~2.7 nd~2.8 — nd~2.6 [14]
珠江 — — — 143依21 — 489依70 70依41 74依15 — — — 166依42 [15]
辽河 <LOD~8.5 1.0~30.5 1.0 6.7~173.2 5.3~121.1 — — — — — — — [16]
九龙江 — nd~60.5 — nd~93.4 — — — nd~46.2 — — nd~60.8 — [17]
大丰河 nd~0.22 nd~1.10 — 0.65~1.81 nd~1.3 3.37~19.2 nd~0.35 — — — — — [9]
海河 — <LOD~280 — 36.5~335 <LOD~215 <LOD~4150 <LOD~39 <LOD~155 <LOD~155 — — — [10]
塞纳河 — — — 23~544 0~45 — — 0~55 0~<10 0~10 0~11 0~163 [18]
埃布罗河 1~9.6 1.3~6.4 1~23.1 1.88~35.6 — — — — — — — — [19]
汉江 — — <10~13 <5~82 <10~26 — — — — — — — [20]

阿提巴亚河 — — — nd~106 nd~484 — — — nd~119 — — nd~51 [21]
日本四条河 0.08~6.6 nd~0.05 0.05~0.17 0.37~0.56 0.09~0.34 — — — — — — — [22]
昆士兰
六条河

nd~30 — — nd~2000 nd~150 — nd~350 — nd~1300 nd~300 — nd~1150 [23]
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度升高，可能跟水产养殖有关。根据以前的调查，莱州

湾养殖区附近海域喹诺酮类抗生素污染严重[8]；另外，
随着盐度增加，水中溶解性有机碳（DOC）浓度降低[24]。
作为一种吸附能力很强的物质，DOC 的减少可能导
致抗生素吸附量减小，从而使水体中溶解态的抗生素

增多。

小清河流域内磺胺类抗生素的浓度分布较为平

均（图 3 c）。下游区域检测到较高浓度的 SMX，可能
跟水产养殖和集约化畜禽养殖有关。梁惜梅等[25]研究
发现水产养殖废水是珠江口抗生素污染的主要来源，

何秀婷等 [26]在广州海水养殖区的 7个沉积物样品中
均检测到磺胺类抗生素残留，说明养殖废水对于周围

水域磺胺类抗生素污染的贡献较大。S3可能位于点
源污染附近，导致该站 SMX的浓度很高。位于S3下
游的 M5站位，可能受其排入的影响，致使其 SMX的
浓度升高。S5位于博兴县湖滨镇畜牧兽医站下游不
远处，我们在该站位检测到 4种磺胺类抗生素，印证
了磺胺类抗生素主要来自于动物医疗。

TMP通常与 SMX、SDZ 等磺胺类抗生素配合使
用来增强药效。因此，其在空间上的分布规律应与磺

胺类抗生素相一致。图 3 d显示，高浓度的 TMP主要
集中在靠近河口的下游区域，而流域上游和支流区域

内 TMP的浓度较低，说明下游水产养殖对 TMP的污
染有重要贡献。另外，TMP在自然水体中很稳定[27-28]，
易使其浓度通常维持在较高水平。在人口密集的 M2、
S4和 S6站位，TMP的浓度相对较低，说明研究区生

活污染并不是 TMP的主要来源。
总体上，4类抗生素在地域空间上表现出不同的

分布特征。其原因除了跟抗生素用量和使用方式有关

外，土地类型、径流量等环境因素也会影响抗生素在

环境中的迁移。据 Dutta等[29]报道，含有抗生素的地表
水流经河岸植被区时，其浓度会降低。Vaicunas等[30]

在美国特拉华州的研究表明，磺胺类和四环素类抗生

素与土地利用类型有较弱的相关性。而本文的数据显

示，在居民区下游可检测到较高浓度的大环内酯类和

氟喹诺酮类抗生素，间接地反映出土地利用类型对地

表水抗生素污染的影响。

2.3 小清河流域地表水中抗生素的生态风险评估
通过计算风险商值（RQs）来评估研究区内地表

水中抗生素潜在生态风险的大小。根据欧洲技术指导

文件中有关风险评估的介绍[31]，采用以下公式进行计
算 RQs：

RQs=MEC/PNEC
式中：MEC（Measured Environmental Concentration）为
实测环境浓度，ng·L-1；PNEC（Predicted No Effect Con原
centration）为预测无效应浓度，ng·L-1。

PNEC值通过查阅文献获得，或者通过收集急性
或慢性毒理学实验数据与评估因子计算得来。本次调

查基于“最坏情况”打算，采用抗生素的最大实测浓度

来计算其相应的 RQ值。以最保守的方式评估 13种
抗生素的环境生态风险（表 4）。

为了更好地区分地表水中抗生素的生态风险大

小，RQ 值被划分为 4 个等级：RQs<0.01 为无风险，

表 3 13种抗生素的主成分矩阵
Table 3 Component matrix of 13 antibiotics

变量
主成分

1 2 3 4 5
SAAM -0.199 0.045 0.163 0.756 -0.063

STZ 0.007 0.210 -0.544 0.008 -0.191
SDZ 0.453 0.674 0.116 0.095 0.128
SDM -0.056 0.419 0.733 -0.171 0.227
SMX 0.450 0.743 -0.097 0.287 0.110
TMP -0.259 -0.006 -0.255 -0.543 0.536
ETM 0.712 -0.246 -0.223 -0.048 -0.404
AZM 0.930 0.166 0.086 -0.119 0.089
CTM 0.959 0.070 -0.017 -0.101 0.093
RTM 0.918 -0.119 -0.290 0.029 0.121
OFL 0.210 -0.741 -0.004 0.218 0.353
CIP 0.548 -0.615 0.368 0.208 0.255
ENO 0.321 -0.172 0.507 -0.364 -0.555
贡献率% 31.5 17.6 11.4 9.5 8.5

表 4 13种抗生素的毒理数据及 RQ值
Table 4 Toxicity data and RQ values for 13 antibiotics

抗生素
非靶标
生物

毒性
类型

评估
因子

PNEC/
ng·L-1 RQs 参考

文献

SAAM C. vulgaris 急性 1000 13 200 6.41伊10-4 [33]
STZ C. vulgaris 急性 1000 16 340 3.05伊10-4 [33]
SDZ S. capricornutum 急性 1000 22 000 9.24伊10-4 [34]
SDM S. capricornutum 急性 1000 2300 8.40伊10-3 [34]
SMX S. leopoliesis 急性 1000 27 31.3 [35]
TMP R. salina 急性 1000 16 400 2.38伊10-1 [36]
ETM P. subcapitata 急性 1000 20 4.25 [37]
AZM Daphnia sp. 急性 1000 12 000 6.47伊10-4 [11]
CTM P. subcapitata 慢性 1000 2 3.67 [37]
RTM P. subcapitata 慢性 1000 100 2.185伊10-1 [38]
OFL P. subcapitata 慢性 100 11.3 1.42伊102 [39]
CIP M. aeruginosa 急性 1000 5 11.3 [39]
ENO V. fischeri 慢性 100 28.8 3.20伊10-1 [39]
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图 3 小清河流域抗生素含量分布
Figure 3 Distribution of antibiotic concentrations in Xiaoqing River watershed

0.01<RQs<0.1为低风险；0.1<RQs<1为中等风险；1<
RQs为高风险[32]。13种抗生素的 RQ值如表 4所示，
其中处于高风险等级、中等风险等级、无风险等级的

抗生素比例分别是 38.5%、23.1%、38.5%。OFL、SMX、
CIP、ETM和 CTM 5种抗生素处于高风险等级，说明
它们对研究区地表水中相应的敏感性生物构成严重

威胁。ENO、TMP和 RTM处于中等风险等级，SAAM、
STZ、SDM、SDZ和 AZM对于研究区内水生生物的生
态威胁不显著。

3 结论

（1）小清河流域地表水中有 13种抗生素：大环内
脂类和磺胺增效药甲氧苄啶的检出率为 100%；5 种
磺胺类抗生素中除了不常用的磺胺醋酰和磺胺噻唑

外，其余几种的检出率都大于 80%；喹诺酮类抗生素
的检出率相对较低。研究区内大多数抗生素的浓度峰

值均处于 ng·L-1级别，TMP和 OFL的最高浓度达到
滋g·L-1级别。与国内外河流相比，小清河及其主要支
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流中大多数抗生素的浓度处于中等水平。

（2）空间分布上，大环内酯类和喹诺酮类抗生素
在人口密集区浓度较高，说明这两类抗生素与生活污

染源紧密相关；磺胺类和磺胺增效类抗生素的高浓度

主要集中在下游区域，可能跟密集的畜禽和水产养殖

有关。

（3）根据生态风险评估，小清河流域地表水中 5
种抗生素具有高风险性，3种抗生素处于中等风险等
级。这些抗生素对水体中敏感性水生生物具有较高的

毒性风险。因此，小清河流域地表水中抗生素污染问

题应引起关注。
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