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摘   要：新烟碱类化合物基于烟碱结构改造修饰制备，相较菊酯、含磷类等杀虫剂，因其选择性

毒力被认为是一类对人类和生态无害的农药。然而，近年来由于新烟碱类杀虫剂 (neonicotinoid 

insecticides) 过度施用，其残余或转化的物质通过在土壤与水体中累积，影响昆虫甚至哺乳动物及

其生理与行为，导致了一系列生态环境问题和继发危害。本文聚焦新烟碱类杀虫剂的产业现状，

面向生物降解新烟碱类杀虫剂这一迫切需求，围绕新烟碱类杀虫剂的微生物菌株资源，重点阐述

微生物降解新烟碱类杀虫剂的代谢机制及其多样性。通过梳理新烟碱类杀虫剂生物降解及其应用

转化的关键问题和前沿进展，旨在为借助合成生物学和宏基因组学手段建立或筛选安全可控的新

烟碱类杀虫剂的高效转化体系提供参考。 
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Abstract: Neonicotinoid compounds are usually considered harmless and eco-friendly in terms of their 
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targeted toxicity compared to that of pyrethroids and phosphorus-containing pesticides. However, 

overuse of neonicotinoid insecticides resulted in the accumulation of its residuals or intermediates in soil 

and water, which consequently affected beneficial insects as well as mammals, yielding pollution and 

secondary risks. This review summarized the recent advances in neonicotinoid degrading 

microorganisms and their metabolic diversity, with the aim to address the urgent need for degrading 

these insecticides. These advances may facilitate the development of controllable and reliable 

technologies for efficiently transforming neonicotinoid insecticides into value-added products by 

synthetic biology and metagenomics. 

Keywords: neonicotinoids; microbial degradation; metabolic pathway; ecological remediation 
 
 
 
 
 

杀虫剂是重要的植保物资，和除草剂、杀

菌剂等农药共同在农业生产中发挥着重要作

用。杀虫剂可以减少人力劳动成本，防治病虫

害减少农作物损失维持高产，预防并限制农作

物虫害疾病传播，在稳定农产品供给和保障食

品的安全方面发挥作用。现阶段我国乃至世界

层面应用较多的几类农药类化学杀虫剂为：拟

除虫菊酯类、含磷类、氨基甲酸酯类、新烟碱

类。有机氯农药虽然高效低毒，但由于其性质

稳定、降解困难、残留时间长、脂溶性强、累

积浓度大，易在动植物中累积，最终通过食物

链进入人体威胁人类健康。世界各国已经明令

禁止将典型有机氯杀虫剂六氯环己烷  (六六

六，hexachlorocyclohexane) 和双对氯苯基三氯

乙烷 (滴滴涕，dichlorodiphenyltrichloroethane, 

DDT) 应用于农业生产方面，我国在 1983 年已

经停止相关农药的生产。需要注意的是，DDT

可用于控制蚊子的繁殖以及预防疟疾、登革热、

黄热病等疾病。 

我国 1990–2016 年的农药施用量增长了

近 1.4 倍，从 7.33×105 t 增至 1.74×106 t，位居

世界第一，农药施用量也从 4.9 kg/hm2 增长

到 10.4 kg/hm2，增幅达到 112.24%[1]。近期，

“十三五”相较“十二五”，全国种植业农药年均

施用量由年均 2.998×105 t 下降为 2.703×105 t，

同比降低 9.84%；2019 年农业及植保部门的数

据调查表明，我国第一产业对农药的需求总量

为 9.2×105 t[2]。人们已经意识到高毒性高残留

的杀虫剂应被及时限制和逐步取代，相关微生

物降解和土壤转化行为引发关注，所以近几年

杀虫剂的产量和用量均有一定下降，但生物农

药的需求却日益迫切。前期较大的施用量导致

出现新烟碱类杀虫剂在土壤中残余积累、溶淋、

吸收、转化及渗入水体径流等问题。微生物降

解实现杀虫剂污染物的绿色转化已成为生态修

复前沿研究领域，但普遍存在降解分子机制不

清晰和实际应用效果不佳等问题，急需采取合

成生物学手段改造底盘提升效率。 

1  新烟碱类杀虫剂及其作用机理 

新烟碱类杀虫剂是在烟碱分子基本结构 

(烟碱，又称尼古丁，吡啶+吡咯烷含氮杂环，

主要降解方式：吡啶、吡咯、吡啶吡咯烷杂合

途径) 基础上，修饰官能团得到的一大类人工

转化合成的化合物[2-5]，对鞘翅目、同翅目及鳞

翅目具有较好防治效果。具有杀虫活性的环状

或开链的新烟碱类化合物的结构可分为 A、B、

C 三个模块，分别为桥链、杂环和药效基团  

(图 1)。其中 A 为桥链结构，可为环或是非环

结构，环结构可为五元环或是六元环，此外 R1、

R2 基团之间可插入一个 O 或 N 或取代 N；B 为

杂环结构，根据此杂环结构可以将新烟碱类杀
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虫剂分为 3 代：第一代为以吡虫啉为代表的氯

代吡啶，第二代为以噻虫嗪为代表的氯代噻唑，

第三代为以呋虫胺为代表的四氢呋喃环；C 为

修饰型药效团，主要包括硝基烯胺 -N-C (or 

N)=CH-NO2、硝基胍-N-C (or N)=N-NO2、氰基

脒-N-CH=N-CN 三大类[3]。 

新烟碱类杀虫剂尽管效力和选择性毒力存

在差异，但具有共同的作用机理：类似神经递

质的“激动剂”作用，亲和并攻击烟碱乙酰胆碱

受体 (novel analogues of nicotinic acetylcholine 

receptor, nAChRs)，产生神经刺激，受体凝块影

响中枢神经系统 (包括交感、副交感神经)，导

致麻痹瘫痪，最终死亡。新烟碱类杀虫剂对昆

虫 nAChRs 的亲和力大于脊椎动物，所以该药

物多作用于昆虫中枢神经系统，对哺乳动物具

备选择性毒性，因此对人体相对安全，且与传

统农药通常不存在交互抗性[4-6]。 

新烟碱类杀虫剂凭借其强亲水性、广谱性、

环境友好性、低毒、用途广泛、多功能性等优

势，迅速打开了世界农药市场。已有 120 多个

国家批准将其用于 140 多种农作物，并且被

广泛应用于种子处理、土壤处理及叶面喷洒

等方面 [7]。新烟碱类杀虫剂不仅可防治植物

的病害虫，还能作为兽药除去动物体表的跳

蚤等害虫 [8]。此类杀虫剂主要用于控制农作物

中以鳞翅目、鞘翅目和半翅目为代表的吸、蛀

和食根害虫[7-9]。 

新烟碱类杀虫剂按结构主要分为 3 大类[10]：

(1) 氯代吡啶化合物 (吡虫啉[一代]、烯啶虫胺 

[一代]、啶虫脒[一代]、噻虫啉[一代]、哌虫啶、

戊吡虫胍、环氧虫啶)；(2) 氯代噻唑化合物 (噻

虫嗪[二代]、噻虫胺[二代]、氯噻啉)；(3) 四氢

呋喃化合物 (呋虫胺[三代])；而氟啶虫胺腈属

于吡啶杂环类。或按其药效团的结构分类[3,11]，

硝基亚甲基类：烯啶虫胺、环氧虫啶、哌虫啶；

硝基亚胺类：吡虫啉、噻虫胺、噻虫嗪、呋虫

胺、氯噻啉、戊吡虫胍；腈基亚胺类：啶虫脒、

噻虫啉、氟啶虫胺腈 (表 1)。 

2  新烟碱类杀虫剂在自然环境中的

降解行为和生态风险 

因其新颖的作用方式、高效、广谱等特点，

新烟碱类化合物已成为水稻、瓜果、蔬菜等农作

物种植过程中防治害虫的有效杀虫剂。然而在使

用过程中由于其活性成分仅少量能有效作用于

靶标生物，加之长期大量施用甚至滥用，导致药

物大量残留在水体和土壤等环境介质中，并可能

经历不同的自发化学过程，如光解、水解、蒸发、

扩散、沉积、地表径流、解吸、吸附、淋滤等[12]。 

 

 
 

图 1  新烟碱类化合物 (A) 与尼古丁 (B) 的结构示意图[3,5] 
Figure 1  Schematic structure of neonicotinoids compounds (A) and nicotine (B)[3,5]. 
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表 1  新烟碱类杀虫剂简介[11-18] 
Table 1  General features of neonicotinoid representatives[11-18] 

Compound abbreviation Melting point (℃) Chemical formula Molecular weight (g/mol) Chemical structure 

Imidacloprid  

IMI 

136.4–143.8 C9H10ClN5O2 255.67 

 
Acetamiprid 

AAP 

101.0–103.2 C10H11ClN4 222.68 

 
Clothianidin 

CLO 

176.8 C6H8ClN5O2S 249.68 

 
Thiacloprid 

THI 

128.0–129.0 C10H9ClN4S 252.72 

 
Thiamethoxam 

TMX 

139.1 C8H10ClN5O3S 291.71 

 
Dinotefuran 

DIN 

94.5–101.5 C7H14N4O3 202.21 

Cycloxaprid 

CYC 

149.0–150.0 C14H15ClN4O3 322.75 

 
Nitenpyram 

NIT 

83.0–84.0 C11H15ClN4O2 270.72 

 
Sulfoxaflor 

SUL 

112.9 C10H10F3N3OS 277.27 

 
Paichongding 

IPP 

130.2–131.9 C17H23ClN4O3 366.84 

 
Imidaclothiz 

IMT 

146.8–147.8 C7H8ClN5O2S 261.69 

 
Guadipyr 

GUA 

112.0–114.0 C12H12ClN6O2 312.76 
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光介导的降解是环境水体中残留新烟碱

类杀虫剂自然降解的重要途径之一，可有效降

解分子结构中含硝基胍取代基的噻虫啉、噻虫

嗪等药物[13]。例如，模拟自然光[14]、紫外光诱

导 [15]等可有效除去水体噻虫嗪污染。围绕新烟

碱类杀虫剂残余和积累可能的生态环境安全风

险进行分析，不难发现：(1) 不论是自然光解过

程，还是综合采用各种高级氧化处理方法，均

难以达到完全矿化去除目标化合物的目的，各

种转化产物仍旧存在于水环境，甚至部分转化

产物的稳定性高于母体化合物，表现出一定的

持久性，而这些转化产物的生物毒性效应及环境

健康风险尚不清楚；(2) 土壤和水体环境介质中

的各种因素，如 pH、温度、共存阴离子和共存

阳离子等，可显著影响药物原体的光降解效率、

光化学反应历程、转化产物形态等，而相应的

毒性特征是否会产生较大变化以及变化趋势如

何，这个问题亟待研究解决[16]；(3) 新烟碱类

化合物，尤其是其光解过程对非靶标生物的潜

在毒性效应，有待进一步研究。少数报道显示：

即使光解条件良好，短期重复低浓度吡虫啉污

染，依然对水生态系统物种数量产生影响，例

如蜉蝣目生物丰度和羽化率及摇蚊存活数量下

降[17]；对噻虫嗪光解产物进行生物毒性测试发

现，转化产物对绿藻及发光细菌的毒性效应高

于母体化合物[18]。因此，深入研究新烟碱类杀

虫剂在光解过程中的毒性效应和对环境健康的

潜在风险成为一项紧迫的任务。总而言之，光

降解难以达到完全矿化去除污染物的目的，转

化产物稳定性与继发毒性效应存在不确定性，

水环境中的各种因素如 pH、温度、阳离子和阴

离子等可显著影响药物原体的光降解，而且新

烟碱污染物及其自然环境中降解过程的中间化

合物与一系列生态环境问题存在相关性[17-18]。 

新烟碱类分子可发生亲核取代反应水解，

这一反应受到温度、pH、含氧量、土壤粒径等

因素的影响[19]。以啶虫脒为例，该物质在碱性

条件下半衰期更短、水解速率更快；此外，一定

程度上环境温度越高，水解速率相应会越快[20]。

不同的新烟碱类杀虫剂在土壤中半衰期不同，如

啶虫脒在土壤中的半衰期范围为 1–45 d[21]，噻

虫胺在土壤中的消解半衰期为 24.3–26.4 d[22]。

同种新烟碱类杀虫剂在不同的土壤环境中半

衰期也不同，如噻虫胺在北京、贵州、山东的

土壤中半衰期分别为 9.4–21.0 d、18.7 d、11.6– 

15.8 d[23]。北京试验点土壤为 pH 6.8–7.2 潮土，

山东试验点土壤为 pH 7.94 壤土，贵州试验点

土壤为 pH 5.0–6.5 黏土。三地试验点土壤 pH

差异可能导致噻虫胺消解速率不同，且土壤酸

度越大，噻虫胺在土壤中的半衰期可能越长。 

新烟碱类杀虫剂在自然土壤中可自发降

解。新烟碱类杀虫剂分子在土壤中主要通过表

面物理吸附方式与土壤颗粒结合，绝大多数该

类农药分子都具有较小的分子量、强的极性，

导致与土壤结合后农药分子极易从土壤中解析

出来，从而结合土壤水、进入地表径流及地下

水，并在水生态系统中发生扩散[19]。该类杀虫

剂以及中间转化物质存在一定的生态风险，会

通过食物链积累在动植物与人体中。新烟碱类

杀虫剂在全球已经被广泛使用，由于其高残留、

难降解、降解产物可能比母体化合物毒性更大

等特点，过度施用后对生态系统中的非靶标生

物、土壤水体环境会造成损害。 

现已围绕飞行生物、水生生物、陆生生物

以及人类，进行了新烟碱类杀虫剂的毒理学研

究。施用在农作物上的新烟碱类杀虫剂，被植

物的根叶吸收，分布在植物的各个组织中，以

该植物为食的昆虫会被杀死或者生理代谢受到

抑制，包括协助植物传授粉繁育的益虫如蝴蝶、

蜜蜂，即此类农药不区分害虫益虫。此外，以
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害虫为食的益虫也会受到影响，即使益虫未直

接因杀虫剂而被完全消灭，也会因为食物链影

响导致繁殖能力下降、数量减少而无法消灭害

虫。新烟碱类杀虫剂的大量使用和高度残留，

对以蜜蜂为代表传粉/授粉者造成了严重威胁。

蜜蜂可通过直接或间接接触、摄取、吸入等多

种途径暴露于新烟碱类杀虫剂继而影响其生理

代谢和种群结构，与其他多方面因素共同作用

导致蜂群崩溃综合征 (colony collapse disorder，

CCD)。具体方式包括：摄入含新烟碱类杀虫剂

残留的食物，筑巢材料 (树脂、蜡等) 受到污

染，喷洒农药时直接接触喷雾或尘埃，与受污

染的植物、土壤或水接触，以及吸入被新烟碱

类杀虫剂污染的空气等[24]。苍涛等采用饲喂法

和点滴法测定了 9 种新烟碱类杀虫剂对蜜蜂的

急性经口毒性和急性接触毒性，试验结果表明：

几乎所有供试新烟碱类杀虫剂对蜜蜂的急性毒

性为中毒级以上，且大多对蜜蜂的急性经口毒

性显著高于其接触毒性[25]。农业生产随着相关

施用技术的发展，蜜蜂一般不会与新烟碱类杀

虫剂直接接触导致急性致死，但其对蜜蜂的亚

致死暴露累积效应应该引起重视。蜜蜂长期暴

露于低浓度的新烟碱类杀虫剂中，该类药物在

体内大量积累，除导致致命死亡外，还会引起

其行为和生理机能的改变如影响体重、飞行定

位、成蜂寿命、生殖、学习能力、免疫系统等[26]。

无独有偶，此类杀虫剂也会杀死蝴蝶、蜻蜓、

瓢虫等其他自然传粉者，从而影响生态系统以

及粮食产量 [27]。Forister 等通过定时反复对同

一区域 67 种蝴蝶的种群数据进行统计，发现

在控制土地利用和其他因素的同时，蝴蝶种群

数量与新烟碱类杀虫剂的施用量之间呈现负

相关性[28]。 

以往普遍认为新烟碱类杀虫剂对脊椎动物

鸟类的危害较小，但越来越多的证据表明，新

烟碱类杀虫剂在环境浓度下对鸟类具有直接

或间接的不利影响，集中体现在鸟类种群数量

减少，可能与鸟类直接饮水引发急性毒性、环

境中药物残留引起鸟类慢性毒性和亚致死效

应、鸟类食物资源 (昆虫) 数量减少等有关。

Hallman 等通过对 2003–2009 年吡虫啉在地表

水中的平均浓度与当地同期鸟类种群趋势的空

间相关性进行评估，发现当地农田鸟类种群内

在增长率与吡虫啉浓度呈负相关[29]。将成年红

腿鹧暴露于 31.9 mg/(kg·d) 的吡虫啉 10 d，可

直接导致其卵子的受精率降低、鸟蛋的尺寸减

小、其后代的免疫力降低[30]。 

新烟碱类杀虫剂对鱼类、水生植物、水生

无脊椎动物、其他水生微生物等水生生物具有

不同程度的毒理学影响。Finnegan 等研究了噻

虫嗪对水生植物、无脊椎动物和鱼类的急性毒

性，在测试中观察到水生植物和鱼类是最不敏

感的生物，无脊椎动物尤其是昆虫较敏感[31]。

新烟碱类杀虫剂对鱼类的亚致死毒性表现在

诱导鱼类大量积累活性氧  (reactive oxygen 

species, ROS)、DNA 损伤、代谢物及其含量变

化、遗传与免疫系统毒性，而对水生无脊椎动

物的亚致死毒性效应则表现在影响其摄食、运

动等行为和神经系统[31-33]。有研究表明，若长

期接触新烟碱类杀虫剂，水生微生物以及浮游

动植物的数量和多样性均会减少[33]。 

新烟碱类杀虫剂可通过直接接触或食物

链来影响陆生生物。软体动物和以蚯蚓为代表

的环节动物由于皮肤会直接接触到大面积土

壤而更容易暴露于含有这些杀虫剂的微环境

中。对含有蚯蚓的人工土壤中施加呋虫胺，发

现呋虫胺会诱导蚯蚓体内产生过量 ROS，导致

抗氧化酶活性和功能基团表达发生显著变化。

此外，过量的 ROS 会氧化损伤脂质、蛋白质

和核酸[34]。通过研究环氧虫啶对蚯蚓的毒性作
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用，发现环氧虫啶能引起蚯蚓体内的氧化应激，

并影响过氧化氢酶  (catalase, CAT) 和超氧化

物歧化酶 (superoxide dismutase, SOD) 的酶活

性。CAT 和 SOD 基因的表达分别下调和上调，

乙酰胆碱酯酶  (acetylcholinesterase, AchE) 活

性先升高后降低[35]。 

新烟碱类杀虫剂虽然对哺乳动物是急性的

低毒性，但长期积累也会引起哺乳动物慢性、

累积性的生殖和发育系统、神经、遗传以及脏

器毒性效应。目前，关于新烟碱类杀虫剂对哺

乳动物的毒性研究主要对象为大鼠、小鼠和兔

子。吡虫啉能诱导雄性家兔的细胞间隙增加、

睾丸间质细胞数量减少，会导致雌性大鼠卵巢

重量减轻，促黄体激素、卵泡刺激素和孕酮水

平也有显著改变[36]。多数新烟碱类杀虫剂在一

定浓度下会引起小鼠胚胎死细胞百分比增加，

对其发育产生负面影响[37]。Lonare 等通过口服

将成熟大鼠暴露于中高剂量吡虫啉 28 d，发现

大鼠的自发运动活性和疼痛阈值显著下降，且

大鼠体内 AchE、三磷酸腺苷酶和血清中生化

活性物质水平也显著降低；但吡虫啉与姜黄素

联合用药后，姜黄素通过抑制吡虫啉毒性效

应，从而对小鼠起到潜在保护作用[38]。高浓度

和低浓度噻虫啉灌胃 30 d 后，发现大鼠骨髓细

胞的有丝分裂指数和双核细胞数均显著下降，

而染色体畸变率显著增加 [39]。雌性大鼠连续

60 d 口服 20 mg/(kg·d) 吡虫啉后，其肝组织出

现了明显中央静脉扩张充血和细胞病变等病

理学变化[40]。 

此外，体外细胞实验表明新烟碱类杀虫剂

暴露会增加与乳腺癌相关的芳香化酶活性，或

可能会诱发人类乳腺癌[41]；长期暴露于杀虫剂

的施用者可能会出现 DNA 氧化损伤[42]、肺功

能紊乱[43]。母体在怀孕期间接触该类物质或将

提高新生儿罹患选择性先天心脏缺陷[44]、自闭

症[45]等疾病风险。新烟碱农药一直处于更新换

代，新型化学修饰被逐步引入以降低对非害虫

生物的毒性作用。新烟碱残留由于大量施用和

后续土壤转化对生态环境和人体健康构成了一

定威胁。基于环境微生物学技术实现绿色转化

新烟碱类杀虫剂具有重要的科学意义和迫切的

应用需求。 

3  可降解不同种类新烟碱类杀虫剂

的微生物 

新烟碱类杀虫剂被使用后，仅 5%–10%的

杀虫剂会作用于靶标生物体，剩余 90%–95%残

留在环境中难以降解，甚至会产生几种比母体

化合物毒性更强、持久性更长的化合物[46]。过

度施用新烟碱类杀虫剂，对非靶标生物体在内

的生态环境造成了不利的影响。目前对于水体

中新烟碱类农药的去除方法主要有物理法、化

学法、生物法等。为了有效除去环境中的新烟

碱类外源性物质，物理吸附和高级氧化等物理

化学方法被采用[47-48]。物理降解过程主要涉及

净化、吸附、超声波等，操作简单，易于操作，

但是物理法并没有真正意义上把农药降解，而

是转换农药的存在形式，容易对环境造成二次

污染，随着时间的推移会进一步增加处理成本。

化学法降解中有氧化、碱解、光催化降解等，

使新烟碱类农药通过化学反应被分解成为分子

量更小的产物。其中，光催化降解具有反应条

件温和、效率高、低能耗、成本低廉、无二次

污染等优点，能有效去除剧毒、低浓度、难降

解的农药污染物，被认为是治理环境污染的有

效方法，在农药废水处理领域表现出巨大的应

用前景。其中，吡虫啉采用 TiO2 吸附和紫外光

解并条件优化，效率可达 82%[48]，但实际处理

反应条件难于标准化，样品预处理较为复杂， 
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产物毒性风险尚缺乏研究。物理方法预处理成

本高且不能除去污染物本身，化学氧化的产物

稳定性和毒性不明确。而生物法是利用微生物

的代谢或催化作用令农药转变为小分子物质。

生物法可以高效去除特定的新烟碱类农药，但

是对于微生物纯培养条件要求苛刻，且筛选出

有活性的菌株成本过高，难以满足实际应用中

净化水体的需求。但微生物降解新烟碱类杀虫

剂安全系数高、可操控性好，可以通过合成生

物学分子改造策略进一步提升反应效率和体系

稳定性。故而，借助微生物降解将有机化合物

完全转化为无害的最终产物，如 CO2 和 H2O，

具备相对高效可靠、适应性强、操作简便、环

境友好以及成本效益更高的优点[49]。被有机物

污染后的土壤中微生物大致可分为 4 类：一是

能够降解该物质的微生物，二是对该物质存在

一定抗性，三是能与降解菌共生，四是完全不

应激该物质的微生物。现阶段已知发挥降解作

用的主要是从被污染的土壤、水、沉积物中提

取出来的细菌和真菌。长期施用新烟碱类杀虫

剂的土壤中，可自然驯化出可降解该药物、具

备土壤生物修复潜力的菌株。新烟碱类杀虫剂

过度积累的土壤是具有降解该污染物能力微生

物的重要来源，而且多元化土壤中微生物的降

解行为和中间代谢物存在差异，代谢途径亦具

有多样性。但其内部发挥降解作用的机制尚未

明晰，参与新烟碱类杀虫剂代谢的酶、基因、

质粒信息呈现碎片化。吡虫啉、啶虫脒与噻虫

啉的矿化途径已经基本清晰，而对噻虫胺、呋虫

胺、噻虫嗪与烯啶虫胺的生物降解途径认知尚存

在欠缺。但是，可承担完全矿化新烟碱类杀虫剂

的细菌遗传基础尚未被完整揭示出来，吡虫啉、

啶虫脒、噻虫啉转化为 CO2 和 H2O 的整体过程

需要多种细菌参与[50]。在户外土壤中，新烟碱 

类化合物的降解效率与土壤类型、土壤中 pH、

含水率、有机质含量、阳离子交换量及环境温度、

微生物的种类及其生长状况等密切相关。 

与新烟碱类杀虫剂的生物降解有关的、已

经 被 分 离 和 鉴 定 的 微 生 物 包 括 芽 孢 杆 菌 

(Bacillus)、分枝杆菌 (Mycobacterium)、假黄单胞

菌 (Pseudoxanthomonas)、根瘤菌 (Rhizobium)、

红 球 菌  (Rhodococcus) 和 寡 养 单 胞 菌 

(Stenotrophomonas)(表 2)。用细菌进行生物降解

主要有两种方法：纯培养细菌和微生物功能菌

群的生物降解。细菌的生物降解可以是将农药

作为生长所需的唯一的碳源和氮源，即分解代

谢。细菌降解新烟碱也可以是共代谢，即除了

农药 (杀虫剂) 外，还需外界补充额外的优势

碳源和氮源。仅添加啶虫脒作为唯一碳源时，

苍白杆菌  (Ochrobactrum sp. D-12) 能高效降

解 73%啶虫脒，加入<300 mg/L 葡萄糖作为额

外补充碳源时，能促进啶虫脒的完全降解，反

之会轻微抑制菌株的生长。单独添加氯化铵作

为补充氮源，反而抑制了啶虫脒的降解。但是，

同时添加葡萄糖和氯化铵作为共代谢底物时，

与单独添加相比，降解效率更高[51]。这表明额

外葡萄糖作为能源可缩短菌株适应培养基的延

滞期，便于提高菌量强化菌体与污染物之间的可

及性；而氯化铵作为优势氮源导致 C︰N 比例失

调，反而阻遏了菌体对新烟碱类化合物中氮元

素的利用。此外，部分碳水化合物和有机酸添

加至含有吡虫啉的反应体系中，能够促进嗜麦

芽寡养单胞菌  (Stenotrophomonas maltophilia) 

CGMCC 1.1788 静息细胞对吡虫啉的转化。与

未加蔗糖的反应介质相比，添加 5%蔗糖后生物

转化率提高了 8.3 倍[52]。综上所述，适量额外

补充营养物质可以增强微生物转化新烟碱类杀

虫剂的能力，优势碳氮源同时存在的情况下，

微生物降解污染物的性能可能会更好。新烟碱
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类杀虫剂代谢产物不仅会随着杀虫剂化学结构

而变化，也会受到在特定环境下参与代谢微生

物种类及其催化活性的影响[53-54]。以上研究表

明，微生物代谢新烟碱类杀虫剂的分子机制具

有复杂性和多样性。 

3.1  吡虫啉 
吡虫啉 (imidacloprid, IMI) 属于第一代新

烟碱类杀虫剂，因其具有优良内吸性、广谱性、

高效低残留、与其他杀虫剂相比对人和动物相

对安全等特点，而在农业领域被广泛使用[54]。

IMI 的最终使用浓度是由 41%活性农药和 59%

惰性成分组成 [12]，主要作用于禾谷类、马铃

薯、甜菜、烟草、果树、蔬菜和棉花等作物，

对水稻跳虫、蚜虫、蓟马等刺吸式口器害虫及

鞘翅目害虫有良好的防治效果 [54]。需要注意

的是，同翅目昆虫烟粉虱、根叶粉虱、灰飞虱、

桃蚜、烟蚜等已经对吡虫啉产生了不同程度的

耐药性 [54]。  

从受污染的海洋沉积物中分离得到一株可

降解多环芳烃的苏云金芽孢杆菌  (Bacillus 
thuringiensis)，将其在 37 ℃、100 r/min 基本

盐 (minimum salt medium, MSM) 培养基中培

养 11 d 后，78%的 IMI 发生降解，代谢产物为

吡虫啉亚硝基胍 (nitroso imidacloprid, Im-1)、

吡虫啉胍 (desnitro/guanidine imidacloprid, Im-8) 

和 6-氯烟酸  (6-chloronicotinic acid, 6-CNA, 

Im-3)[55]。Phugare 等对肺炎克雷伯菌 (Klebsiella 
pneumoniae) BCH1 对 IMI 的降解能力进行研

究，发现该菌在 pH 7.0、30 ℃的 MSM 中培养

7 d 后达到 78%的降解率，代谢产物与苏云金

芽孢杆菌作用后一致；并后续采用家蚕进行毒

理学研究，结果表明上述 3 种代谢产物比 IMI

毒性更低 [56]。从农业田中分离出假单胞菌 

(Pseudomonas sp.) RPT 52，并在 37 ℃、100 r/min

条件下培养 40 h，IMI 的降解率为 46.5% (初始

浓度为 0.5 mmol/L)，生成比母体化合物毒性更

低的吡虫啉脲  (imidacloprid-urea metabolite, 

Im-4)、1-(pyridine-3-ylmethyl) imidazolidin-2-one 

(Im-5)，表明 RPT 52 具有减少 IMI 潜在毒性的

潜力[57]。 

根际微生物对环境污染物具有独特的抗性，

具备分离鉴定后菌体性能分子改造用于土壤修

复、降解杀虫剂残余的应用潜力。从根际土壤中

分离得到的假黄单胞菌  (Pseudoxanthomonas 
indica) CGMCC 6648，经纯培养在液体培养或

土壤泥浆中降解 IMI 的速率达到 2.7 g/(L·h)。

与其他纯培养细菌菌株相比，菌株 CGMCC 

6648 对 IMI 降解速率较快。5-羟基吡虫啉 

(5-hydroxy imidacloprid, Im-6)、烯式吡虫啉 

(olefinic imidacloprid, Im-7) 为代谢产物，二者

的转化效率分别受不同的碳水化合物和有机

酸的影响。其中，乳糖是该菌降解 IMI 的最佳

共底物，丙烯酸是将 Im-6 迅速转化为 Im-7 的

最佳共底物，而葡萄糖对此则有轻微的抑制作

用 [58]。从水环境中分离得到侧色膜薄层杆菌 

(Hymenobacter latericoloratus) CGMCC 16346，

以麦芽糖为共代谢底物，静息细胞在 6 d 内能

降解 64.4%的 IMI (初始浓度为 100 mg/L)，该

菌处理后 IMI的半衰期也由 173.3 d降到 57.8 d。

与菌株 CGMCC 6648相比，菌株CGMCC 16346

在碳水化合物代谢和转运、细胞壁膜生物合成

和防御机制等方面显著不同，此菌更适应贫营

养的水环境和生物膜，有望用于消除地表水的

IMI 污染[59]。 

嗜气芽孢杆菌  (Bacillus aerophilus) 接种

于砂壤土 (分别含浓度为 50、100 和 150 mg/kg

的 IMI)。与对照组相比，IMI 半衰期变短，分

别为 14.33 d、15.05 d、18.81 d，均生成 Im-1、

Im-3、Im-4、Im-6、Im-7、Im-8。对照组中 6-CNA

在砂壤土中残留时间最长 [60]。嗜麦芽寡养单
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胞菌  (S. maltophilia) CGMCC 1.1788 能羟基

化 IMI 生成杀虫活性强于母体的中间化合物，

同时酸性条件能促进 IMI 的转化过程 [61]。假

单胞菌  (Pseudomonas sp.) 1G 在微嗜氧条件

下，能够转化 IMI 生成 Im-1、Im-4 和 Im-8，

该菌也能降解噻虫嗪 [62]。同时，人们从土壤

中分离得到一株可矿化 6-CNA 的慢生根瘤菌 

(Bradyrhizobiaceae) SG-6C，可以 6-CNA 为唯

一碳源且将其最终矿化为 CO2 和 H2O
[63]。 

总之，具备 IMI 降解能力的芽孢杆菌 

(Bacillus)、恶臭假单胞菌 (Pseudomonas putida)、

短杆菌  (Brevibacterium) 被逐渐揭示 [64]。此

外， IMI 污染土壤中分离的菌株，混合培养

用于生物降解表现为稳定性好、代谢性能强。

如嗜气芽孢杆菌  (Bacillus aerophilus) 和碱

性腈芽孢杆菌  (Bacillus alkalinitrilicus) 混

合后接种于含有 IMI 的粘土壤后，IMI 半衰

期变短，为 13–16 d[65]。此外，部分藻类能对

水体中 IMI 进行生物降解。自废水分离的微

拟球藻  (Nannochloropsis sp.)，对初始浓度为

9.59 mg/L IMI 具有一定生物修复作用。在 20 h

内，球藻降解了废水中 50%的 IMI[66]。需要注

意，研究发现用 4 种有机质含量不同的土壤进

行 IMI 降解，虽然代谢产物均为 Im-1、Im-4 和

Im-5，但污染物总体降解率和代谢产物转化率

差异较大[67]。 

3.2  啶虫脒 
啶虫脒 (acetamiprid，AAP) 是一种新型的

具有杀螨活性的广谱杀虫剂，具有内吸性强、

少量高效与常规农药无交互抗性等特点 [54]。

AAP 是一种系统的土壤、枝叶杀虫剂，市场最

终使用浓度由 8.5%的活性成分和 91.5%的惰性

成分组成[12]，广泛用于水稻、蔬菜、水果、茶

叶等作物。AAP 主要用于防治同翅目害虫 (蚜

虫、叶蝉、粉虱等)、鳞翅目害虫 (菜蛾、小食

心虫等)、鞘翅目害虫 (天牛等)、蓟马目害虫 

(蓟马等) 以及甲虫目害虫[54]。 

AAP 毒性广谱，其生物降解引起了人们的

关注并对此进行了诸多研究。温度和 pH 是影

响微生物降解污染物的重要环境因素。从农药

厂的污泥中分离得到假单胞菌  (Pseudomonas 
sp.) FH2，接种于含 800 mg/L AAP 的基本盐培

养基中，在 pH 7.0、30 ℃条件下生长状态最佳，

14 d 后 AAP 可降解 53.3%，30 d 后几乎完全降

解[68]。真菌镰刀菌 (Fusarium sp.) CS-3 在不同

的 pH 值和温度下培养，研究其对 AAP 的降解

能力，发现此菌具有良好的土壤修复能力，在

液体培养 (初始浓度为 50 mg/L) 和土壤中 (初

始浓度为 50 mg/(kg·soil)) 降解率分别为 98.0%

和 99.6%，且在较宽的 pH 值 (5.0–8.0) 和温度 

(20–42 ) ℃ 范围内均保持了对 AAP 的降解能

力。但降解最适 pH 值为 5.0–7.0，初始 pH 低于

4.0 或大于 8.0 降解效果下降。25–30 ℃能达到

最高的降解效率，在 20 ℃或 42 ℃时降解率减

小了一半。N′-((6-chloropyridin-3-yl) methyl)-N- 

methyl-acetamide (Ac-3)、N-methyl-(6-chloro- 

3-pyridyl) methyl-amine (Ac-4) 、 2-chloro-5- 

hydroxymethylpyridine (Ac-7)、 6-CNA (Ac-8) 

是主要的代谢中间体化合物[69]。 

草 木 犀 剑 菌  (Ensifer meliloti) CGMCC 

7333 静息细胞在 30 ℃、pH 7.5、220 r/min 条件

下以 500 mg/L 的 AAP 为唯一氮源培养 96 h 后，

可降解 65.1%的 500 mg/L 的 AAP，主要生成

N-amido-amide metabolite (Ac-1)[70]。从活性污

泥从分离出噬染料菌 (Pigmentiphaga sp.) D-2，

接种至 AAP 为唯一碳源的 MSM，37 ℃培养 3 d

后降解率高达 99%，分析发现 N′-cyano-N- 

methyl-N-(pyridin-3-ylmethyl)-ethanimidamide 
(Ac-2)、N′-((6-chloropyridin-3-yl) methyl)-N- 

methyl-acetamide (Ac-3)、N-methyl-(6-chloro-3- 
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pyridyl) methyl-amine (Ac-4) 为主要中间代

谢产物 [71]。从土壤中分离得到的噬染料菌 

(Pigmentiphaga sp.) AAP-1 能利用 AAP 作为唯

一的碳源、氮源和能源，但生长速度很慢。该

菌 AAP 降解能力较强，分别在 2.5 h 和 12.0 h

能将 MSM 培养基中 100 mg/L 和与 600 mg/L

的 AAP 完全降解，并生成 Ac-4[72]。窄食单胞

菌 (Stenotrophomonas sp.) THZ-XP 在 30 ℃、

pH 7.0、含有 1 000 mg/L AAP 的矿物培养基中生

长最快，降解速率最快，生成 Ac-3[73]。故而相比

其他纯培养的细菌，噬染料菌 (Pigmentiphaga sp.) 

AAP-1 和窄食单胞菌  (Stenotrophomonas sp.) 
THZ-XP 在受污染的 AAP 土壤中有更强生物修

复能力。 

从 采 月 湖 水 表 分 离 得 到 的 贪 噬 菌 

(Variovorax boronicumulans) CGMCC 4969，在

40 ℃、pH 7.0 条件下，能将初始浓度 2 mg/L

的 AAP 于 120 h 内降解 34.7%，半衰期为 182 h，

主要代谢产物为 Ac-1。基因克隆和异源表达

研究表明，AAP 对 Ac-1 的水合作用是由负责

催化酰胺基的腈水合酶介导的 [74]。嗜麦芽寡养

单胞菌 (S. maltophilia) CGMCC 1.1788 转化

IMI 活性较高，而且可在蔗糖共培养 8 d 后降

解了 58.9%的 AAP (初始浓度为 2.55 mmol/L)，

去甲基化生成中间代谢物 [61]。假黄单胞菌 

(Pseudoxanthomonas sp.) AAP-7 通过水解或去

甲基化降解 AAP 生成中间体 Ac-4[75]。红球菌 

(Rhodococcus sp.) BCH-2 利用葡萄糖和氯化铵

将 AAP 降解生成 Ac-1、Ac-4 与 6-CNA[76]。 

大多数微生物在高浓度农药下生长和代谢

受到抑制，或因为产生的代谢物比农药前体毒

性更大，故不具备生物降解高浓度农药的能力

或降解效果不佳。从被农药污染的农业土壤中

分离得到的苍白杆菌 (Ochrobactrum sp.) D-12，

虽能在 MSM 中培养 12 h 后降解 3 000 mg/L 的

AAP，但降解率仅有 39%。随着浓度降低，降

解率升高：51% (2 500 mg/L)，56% (2 000 mg/L)，

而且 N-methyl-(6-chloro-3-pyridyl) methyl-amine 

(AC-4) 被鉴定为 AAP 降解的中间代谢产物[51]。 

真菌编码大量氧化还原酶可能参与农药

污染降解，通过进行特定的修饰或串联酶反

应，转化污染物产生不同的代谢物，故而近些

年真菌也被用于不同种类农药的生物降解和

生物转化过程。例如，草酸青霉菌 (Penicillium 
oxalicum) IM-3 具有对 AAP 与 IMI 的生物降

解能力，但对同样为氯代吡啶类新烟碱类杀虫

剂的噻虫啉 THI 与烯啶虫胺 NIT 无法降解。

在 30 ℃的 MSM 中培养 14 d (分别含初始浓度

500 mg/L的 AAP和 IMI)，该菌株对 AAP (41.6%) 

的降解率约是 IMI (14.1%) 的 3 倍，并将 AAP

转 化 成 N- 去 甲 基 啶 虫 脒  (N-demethylated 

acetamiprid, Ac-5) 与 AC-3，将 IMI 转化为

IM-6[77] 。白腐真菌  (Phanerochaete sordida) 
YK-624[78] 、 白 腐 真 菌 黄 孢 原 毛 平 革 菌 

(Phanerochaete chrysosporium) ME-446[79]和胶

红酵母  (Rhodotorula mucilaginosa) IM-2[80]等

真菌亦表现出对 AAP 的生物降解能力。与 IMI

相似，不同土壤作为反应介质对 AAP 的降解效

果不同，半衰期不同。研究表明，在美国和欧

洲的多种土壤中，AAP 通过有氧土壤代谢迅速

降解，半衰期为 1–8.2 d，而在印度的田间条件

下的半衰期为 16–17 d[81]。 

3.3  氯噻啉 
氯噻啉 (imidaclothiz, IMT) 是我国自主研

发的一种低毒、高效、具有广谱特性的新烟碱

类杀虫剂，但和众多新烟碱类杀虫剂一样，对

蜜蜂存在较高的风险。IMT 可以防治吮吸式口

器害虫，如蚜虫、叶蝉、飞虱、蓟马、粉虱及

其抗性品系，同时对鞘翅目、双翅目和鳞翅目

害虫也有效。目前国内外对氯噻啉环境行为和
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降解产物的研究相对较少。 

嗜麦芽寡养单胞菌 (S. maltophilia) CGMCC 

1.1788 对氯噻唑等新烟碱类杀虫剂  (噻虫嗪

TMX、噻虫胺 CLO 和氯噻啉 IMT) 生物转化的

研究表明，该菌株无法转化噻虫嗪 TMX 和噻虫

胺 CLO，而 36.2%的 IMT (初始浓度 500 mg/L) 

羟 基 化 转 化 为 5- 羟 基 氯 噻 啉  (5-hydroxy 

imidaclothiz, It-1) 和 脱 氢 产 生 烯 式 氯 噻 啉 

(olefin imidaclothiz, It-2)。加入细胞色素 P450

酶抑制剂——胡椒基丁醚后，羟基化产物和

脱氢产物减少表明 IMT 羟化和脱氢由 P450

酶介导 [82]。  

土壤中有机质含量和微生物种群对降解过

程很重要。通过灭菌和预处理的土壤有机质含

量和微生物的活性下降之后，发现 IMT 的生物

转化效率显著下降。IMT 在未灭菌土壤中 25 d

后降解 25.1% (初始浓度为 20 mg/(kg·soil))，产

生代谢产物烯式氯噻啉  (olefin imidaclothiz, 

It-2)、开环氯噻啉 (seco imidaclothiz, It-3) 和氯

噻啉亚硝基胍 (nitroso imidaclothiz, It-4)。灭菌

后土壤 IMT 降解率仅为 9%，表明土壤中的微

生物参与或促进了 IMT 转化[83]。IMT 在不同土

壤 (黑土、红土和潮土) 的好氧和积水厌氧条

件下稳定性不同。好氧条件下 IMT 在 3 种土壤

中稳定存在，72 d 内的降解率均小于 15%。相

比之下，在积水厌氧条件下，降解速度稍快，

相同时间内降解率分别达到 94.59%、20.45%和

55.12%[83]。 

3.4  噻虫胺 
噻虫胺 (clothianidin, CLO) 是一种高效、

安全、选择性高的新型烟碱类杀虫剂，其作用

与尼古丁对乙酰胆碱受体效应相似，可引起休

克、胃毒性和内吸收，但其生物降解过程及代

谢物仍不太清楚。CLO 市场最终使用浓度由

48%活性成分和 52%惰性成分组成[12]，主要作

用于水稻、果树、棉花等作物，以控制半翅目、

鞘翅目、双翅目和一些鳞翅目等害虫[54]。 

从 CLO 污染土壤中分离的施氏假单胞菌 

(Pseudomonas stutzeri) smk，可以 CLO 为唯一

碳源，在 30 ℃和 pH 7.0 下生长，14 d 后实现

了 62%的 CLO 降解 (初始浓度 10 mg/L)，代谢

产物为 2-chloro-5-methyl thiazole (CMT, Cl-6)、

methyl nitroguanidine (MNG, Cl-5) 、 methyl 

3-(thiazole-5-yl) methyl guanidine (TMG, Cl-7)。

在不同的 pH 值和温度条件下对 CLO 的生物

降解也进行了评估，发现 pH 7.0 与 30 ℃环境

中该菌能较高效转化 CLO[84]。 

嗜 麦 芽 寡 养 单 胞 菌  (Stenotrophomonas 
maltophilia)、苍白杆菌 (Ochrobactrum sp.)、假

单胞菌  (Pseudomonas) 和约翰逊不动杆菌 

(Acinetobacter johnsonii) 的混合菌群对 CLO 

(初始浓度为 500 mg/L) 进行生物降解，15 d

内 实现 79.3%的降解率，主要代谢产物为

thiazol-methyl-urea clothianidin (TZMU, Cl-1)、

N-(1,3-thiazole-5-ylmethyl)-N′-methylguanidine 

(TZMG, Cl-7) 和 5-amino-methlthiazol (MTZ, 

Cl-8)[85]。将白腐真菌 (Phanerochaete sordida) 

接种于含 CLO 的限氮液体培养基中，30 ℃反应

20 d，37%的 CLO 被降解并生成 Cl-1；在培养

基中加入细胞色素 P450 酶抑制剂后，显著降低

了对 CLO 的降解[86]。 

土壤中有机质含量和微生物生长状况与

CLO 的生物降解速率密切相关。Mulligan 等对

加利福尼亚稻田中 CLO 在好氧和厌氧条件下

进行生物降解，发现有氧条件下 (初始浓度为

20 mg/L)，无论土壤灭菌与否，59 d 后降解率

均在 29%左右。相反，35 ℃厌氧条件下，28 d

降解率达到85%，主要代谢产物为Cl-1、thiazol- 

nitro-guanidine clothianidin (Cl-3)、nitroguanidine 

clothianidin (Cl-4)、methyl nitroguanidine clothianidin 
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(Cl-5)[87]。Microbial degradation of acetamiprid by 

Ochrobactrum sp. D-12 isolated from contaminated 
soil. 主要代谢产物均为 Cl-1 和脱氯噻虫胺 

(dechlorinated clothianidin, Cl-2)[67]。 

3.5  环氧虫啶 
环氧虫啶 (cycloxaprid, CYC) 是我国自主

研发的新烟碱类杀虫剂，可用于水稻、蔬菜、

果树、小麦、棉花和玉米等作物[88]。CYC 具有

杀虫谱广、低毒高效、低残留等特性，可有效

防治稻飞虱等半翅目害虫，尤其是对褐飞虱等

具备 IMI 抗性的害虫具有较好的防治效果。相

比半翅目害虫，鳞翅目害虫对 CYC 敏感性较

差，可其生物降解和代谢产物尚不清楚。 

3.6  噻虫啉 
噻虫啉  (thiacloprid, THI) 是一种常用于

防治刺吸口器害虫、甲虫和鳞翅目害虫的氯代

烟碱类杀虫剂，适宜施用作物为水稻、果树、

蔬菜、棉花和马铃薯[54]。THI 商业配方由 48%

活性成分和 52%的惰性成分组成 [12]。研究表

明，部分动物、植物和微生物能降解 THI。由

于 THI 包含腈基团，故而腈水合酶具备催化

THI 生物转化过程的潜力。贪噬菌 (Variovorax 
boronicumulans) J1 静息细胞在 30 ℃下，60 h

内降解了 62.5%的 THI (初始浓度为 200 mg/L)，

其中 98%转化为噻虫啉酰胺 (thiacloprid amide, 

Th-1)。克隆该菌腈水合酶基因后，与载体连接

并进行异源表达。结果表明不含腈水合酶基因

的空质粒无法转化 THI，而异源表达菌株能将

THI 氰基转化为酰胺基，从而实现 THI 转化[89]。

草木犀剑菌  (Ensifer meliloti) CGMCC 7333

可在 60 h 内降解 86.8%的 THI (初始浓度为 

200 mg/L) 并生成 Th-1。克隆其腈水化酶基因并

在大肠杆菌宿主中表达后，酶提取物在 10 min

中可降解 80.7%的 THI，将酶纯化后 5 min 内降

解 85.7%的 THI[90]。由此可见，THI 的主要降

解途径是腈水合酶 NHase 介导的。 

微枝形杆菌 (Microvirga flocculans) CGMCC 

1.16731 常作为一种生物肥料剂菌剂行使固氮

作用，还能通过腈水合酶 NHase 介导转化有

效降解 THI，液体试验中 30 h 内 THI 浓度下

降 90.5% (初始浓度为 0.63 mmol/L)，半衰期

为 9 h。该菌可在 9 d 内转化土壤中 92.4%的 THI 

(初始浓度为 20 mg/(kg·soil))。两种条件下均水

解 THI 生成 Th-1，而后羟化成 4-羟基-噻虫啉 

(4-hydroxy thiacloprid, Th-2)。毒理学研究表明，

Th-1 对水生无脊椎动物大型蚤毒性相比于 THI

更低，而对絮凝菌相对更高[91]。此外，腈水合

酶也能直接催化 THI 羟化生成 Th-2。 

嗜 麦 芽 寡 养 单 胞 菌  (S. maltophilia) 
CGMCC 1.1788 能生物降解 THI (初始浓度为

200 mg/L)，当蔗糖作为额外的碳源和能源时

THI 的降解效率显著提高，60 h 后底物几乎全

部羟化为杀虫活性远远低于 THI 的 Th-2。该菌

对 IMI 和 THI 的羟基化位点是相同的，且均需

要细胞色素 P450 参与[92]。少部分真菌也能生物

降解 THI，如黄孢原毛平革菌 (Phanerochaete 
chrysosporium)[93] 和 胶 红 酵 母  (Rhodotorula 
mucilaginosa) IM-2[80]，但研究较少。 

土壤中有机质含量与微生物种群状况与

THI 的生物降解效率密切相关。经过灭菌和预

处理之后的土壤有机质含量、微生物数量与活

性下降之后，包括 THI 在内的多种新烟碱类杀

虫剂的生物转化效率呈显著下降趋势。有研究

表明对灭菌与未灭菌的土壤中 THI 降解进行了

比较后发现，未灭菌土壤中反应 15 d 后，98.8%

的 THI 被降解。在灭菌的土壤中反应 25 d 后，

THI 的降解率大幅下降至 27.6%。土壤、实验室

或野外条件下测定THI半衰期在 5–27 d不等[83]。

有氧条件下，THI 在黑土、潮土和红黏土中的

半衰期分别为 24 d、11 d 和 9 d。相比于厌氧条



 
 

陈星茹 等/可降解新烟碱类杀虫剂微生物及其代谢途径的研究进展  

 

☏：010-64807509 ：cjb@im.ac.cn 

4475 

件下半衰期分别为 347 d、40 d 和 96 d，其有氧

条件下的降解速度加快并生成 Th-1[94]。 

3.7  噻虫嗪 
噻虫嗪 (thiamethoxam, TMX) 是首个第二

代新烟碱类杀虫剂，常用于叶面、种子和土壤

处理，能较好防治蚜虫、粉虱、稻飞虱、马铃

薯甲虫以及一些鳞翅目害虫 [95]。TMX 降解多

发生在动植物体内，截至目前仅少数微生物能

在土壤和培养基中实现 TMX 降解。从豆科植

物根际土壤中分离出固氮黏着剑菌  (Ensifer 

adhaerens) TMX-23，以 TMX 为唯一碳源和氮

源 (初始浓度为 200 mg/L)，在 30 ℃的 MSM 中

反应 5 d 后可将其降解 22%，生成亚硝胺噻虫

嗪  (nitrosamine metabolite, Tt-1) 和噻虫嗪脲 

(urea metabolite, Tt-4)。该菌不仅具有降解

TMX 能力，还能通过释放吲哚乙酸、胞外多

糖、氨等多种物质促进田地作物在 TMX 污染

的土壤中生长并提高种子发芽率[96]。假单胞菌 

(Pseudomonas sp.) 1G 在 10 mmol/L 葡萄糖和微

氧条件下纯培养后，14 d内能降解 70%的 TMX，

转化为 Tt-1、噻虫嗪胍 (guanidine metabolite, 

Tt-3) 和 Tt-4[62] 。 嗜 气 芽 孢 杆 菌  (Bacillus 

aerophilus) IMBL 4.1 对不同初始浓度 TMX 的

降解能力相对一致。IMBL 4.1 接种于黏壤土 

(clay loam soil) 富集后，加入初始浓度为 25、

50 和 100 mg/kg 的 TMX，56 d 后检测发现降解

率分别为 72%、68%和 70%[97]。 

Hegde 等从耐高浓度杀虫剂的棉花、白菜

和水稻等不同生态系统农田中分离得到降解

菌。进行形态和生化实验分别鉴定为不动杆菌

属 (Acinetobacter sp.)、肠杆菌属 (Enterobacter 
sp.) 和芽孢杆菌 (Bacillus sp.)，3 种菌均可在以

TMX 为唯一碳源 (初始浓度为 50 mg/L) 的培

养基中生长，TMX 降解率分别为 94.72%、

90.78% 和 82.06% ， 而 对 照 组 降 解 率 仅 为

53.85%。基于上述功能菌开展的土壤生物修复

试验，发现 TMX 半衰期分别为 7.6 d、8.75 d

和 10.52 d[98]。 

肠杆菌 (Enterobacter sp.) TMX13 能减少

TMX 的食用蔬菜残留，还能够促进植物生长。

TMX13 接种于大白菜后，叶片中丙二醛、过氧

化氢含量减少，SOD 活性也降低，表明：TMX

可诱导植物氧化应激产生自由基，而 TMX13

可缓解这种胁迫效应。接种 TMX13 的大白菜

地下根茎外排或泄露的有机酸和氨基酸总量分

别减少 9.2%和 85.2%，促进根系发育[99]。 

3.8  哌虫啶 
哌虫啶 (paichongding, IPP) 为手性新烟碱

类杀虫剂，主要用于防治水稻飞虱、蚜虫等同

翅目害虫。IPP 对 IMI 耐药害虫具有较高的活

性，有望取代 IMI。目前针对 IPP 的降解生物

研究主要是寻找能产 IPP 立体异构体系降解酶

的菌株。从农业土壤中分离得到鞘氨醇杆菌 

(Sphingobacterium sp.) G1-13 和 G2-19，其中

G1-13 经紫外线诱变得到 G1-14，并利用上述

3 种菌株研究外消旋体 RR/SS-IPP 与 SR/RS-IPP 

(初始浓度为 1 000 mg/L) 的生物降解。G1-13

和 G1-14 在 6 d 和 4 d 内分别降解 13%和 30%

的 RR/SS-IPP，G2-19 在 5 d 内降解 35%的

SR/RS-IPP，检测的代谢产物为 Pc-1–Pc-6[100]。

此外，鞘氨醇杆菌  (Sphingobacterium sp.) 

P1-3 在 30 ℃、pH 7.0 条件下经 20–30 d 反应

可将 10 mg/L 的 IPP 降解 57.74%–62.47%，生

成 Pc-1、Pc-4、Pc-5、Pc-13 和 Pc-14[101]。 

IPP 的立体异构体在不同的土壤中降解

往往具有选择性。杀虫剂  (±)-IPP (初始浓度

为 51 mg/(kg·soil)) 在灭菌壤质土、黏土和盐

碱土中有氧反应 5 d。其中，盐碱土中仅 16%

的 SR-IPP 残留，并生成 Pc-1、Pc-7–11 六种
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代谢产物；壤质土中降解 79%的 RS-IPP、20%

的 RR-IPP、24%的 SS-IPP；黏土中的 IPP 均

被完全降解 [102]。针对黄棉土进行相似试验，

100 d 后 RS-IPP 与 SR-IPP 较 RR-IPP 与 SS-IPP

降解更完全，代谢产物为 Pc-1、Pc-7、Pc-8

以及 Pc-10–13。接种同种菌株后分别检测脱

盐淤泥质圩田土壤和黄壤性水稻土的 IPP 降

解，RR/SS-IPP、RS/SR-IPP 的降解率分别为

11%、40%和 18%、25%，相比对照组降解率

显著提高，半衰期也明显降低。厌氧条件下，

IPP 处理 60 d 后，黄壤土和脱盐淤泥圩田土

中，4 种立体异构体的去除率达到 90%以上。

需要注意的是，当土壤被 IPP 污染后，脱盐淤

泥质圩田土壤微生物生态多样性呈下降趋势，

黄壤水稻土则相反。在黄壤和黄石市土壤 IPP

降解研究中，发现 4 种立体异构体在 2 种土壤

中的降解速率呈现一定差异，同时生成 Pc-1、

Pc-2、Pc-5、Pc-11 以及 Pc-15–18[103-106]。黄

石地区土壤和黄壤性水稻土的对照组中，

RR-IPP 和 SS-IPP 的降解率均小于 30%，而

RR-IPP 和 SS-IPP 更难降解，并鉴定出 Pc-7、

Pc-8、Pc-9、Pc-18、Pc-19、Pc-20 六种代谢产

物 [106]。综上所述，IPP 及其立体异构体的降

解速率受土壤理化性质和微生物菌群结构组

成的影响。 

3.9  氟啶虫胺腈 
氟啶虫胺腈  (sulfoxaflor, SUL) 是一种磺

酰亚胺类杀虫剂，具有对刺吸式害虫良好的防

治效果，如蚜虫、蝽象、粉虱、飞虱和蓟马[107]。

SUL 具有腈基团结构，故具有产腈水合酶能力

的菌株可将腈基转化为含有酰胺基的化合物实

现生物转化 SUL。氨基杆菌 (Aminobacter sp.) 

CGMCC 1.17253 接种于土壤，9 d 后可降解

59.1%的 SUL (初始浓度为 80 mg/(kg·soil))，菌

株 CGMCC 1.17253 可转化 SUL 为酰胺衍生物 

(amide metabolite, S-1)[108]。 

3.10  戊吡虫胍 
戊吡虫胍 (guadipyr, GUA) 是新烟碱类和

缩氨脲类 2 种杀虫剂活性基团相结合化学修饰

而成的衍生物，可有效防治甘蓝蚜虫、水稻稻

飞虱[109-110]。由于使用时间较短尚未引发关注，

目前未有关于 GUA 降解的研究。 

3.11  烯啶虫胺、呋虫胺 
烯啶虫胺 (nitenpyram, NIT) 具有强内吸、

传导性、广谱性、初效快、持效久与传统农药

无交互抗性等特点，适用于蚜虫、飞虱、夜蝉

等吸刺口器害虫[111]。呋虫胺 (dinotefuran, DIN) 

是第三代烟碱类杀虫剂，对哺乳动物、鸟类、

飞行生物以及作物暂未见毒害作用。但二者对

蚯蚓、蜜蜂的急性接触毒性分别为中毒和高毒，

生产中应科学合理地使用[112]。 

白腐真菌 (P. sordida) YK-624 可同时降解

上述两种不同的新烟碱类杀虫剂，表明了单一

微生物或包含多种降解该类农药的代谢途径。

在木质素作为辅助营养物质的培养条件下，

NIT 能被 YK-624 完全降解，DIN 则被降解 31% 

(初始浓度均为 0.1 mmol/L)。而普通 PDA 培

养基  (无木质素) 中，NIT 仅被降解 20%，

DIN 则完全不降解。NIT、DIN 则分别转化为 

(E)-N-((6-chloropyridin-3-yl)methyl)-N-ethyl-N′-

hydroxy acetimidamide (N-1)、N-((4aS,7aS,E)-1- 

methylhexahydrofuro[2,3-d]pyrimidin-2(1H)-ylid

ene) nitramide (D-1)。细胞色素 P450 相关酶

对 INT 与 DIN 降解过程至关重要，添加细胞

色素 P450 抑制剂-胡椒基丁醚后，检测发现

YK-624 对二者降解活性下降 [112]。赤红球菌 

(Rhodococcus ruber) CGMCC 17550能通过一种

新型的羟基化途径降解 NIT，可实现地表水中

的 NIT 的生物修复。菌株 CGMCC 17550 从污

水中分离获得，且 NIT 降解率随着该细菌静息
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细胞生物量的增加而提高，在含 100 mg/L 的

NIT 转化液中，培养 72 h 后 NIT 仅剩 1.63%，

转化的中间代谢物为 3-OH-NIT(N-3)、8-OH- 

NIT(N-4) 和 14-OH-NIT(N-2)。此外，葡萄糖、

果糖和丙酮酸作为共代谢底物，一定程度促进

了菌体对 NIT 的降解；添加胡椒基丁醚后检测

发现 NIT 降解削弱，表明细胞色素 P450 酶参

与了 NIT 羟基化[113]。 

 
表 2  可降解新烟碱类杀虫剂的微生物及其代谢性能 
Table 2  Microorganisms capable of degrading neonicotinoid and their metabolic properties 

Microorganism Isolation Reaction condition  Initial content, degradation rate  Reference 

Imidacloprid 

Bacillus thuringiensis Marine sediment 30 , 100 r/min, 11 d ℃  18 mg/L, 78% [55] 

Klebsiella pneumoniae BCH1 Agricultural soil 30 , pH 7, 7℃  d 50 mg/L, 78% [56] 

Pseudomonas sp. RPT52 Agricultural soil 37 , 200 r/min, 24 h℃  128 mg/L, 46.5%  [57] 

Pseudoxanthomonas indica  
CGMCC 6648 

Rhizosphere soil 28 , pH 7, 6 d,℃  311 mg/L, 70.1% [58] 

Hymenobacter latericoloratus  

CGMCC 16346 

Water sample 30 , 6 d℃  100 mg/L, 64.4% [59] 

Bacillus aerophilus Sugarcane field soils Sandy loam soil, 60 d 150 mg/(kg·soil), 96.1% [60] 

Pseudomonas sp. 1G Soil 28 , microaerophilic℃  50 mg /L, ~70% [62] 

Rhizobium sp. Oil field soil 28 , 120 r/min, 25 d ℃  25 mg/L, 45.48% [64] 

Bacillus alkalinitrilicu Sugarcane field soils 28 , 56 d℃  50 mg/(kg·soil), 98.02% [114] 

Mycobacteriumsp. MK6  Egypt soil 28 , ℃ <14 d 150 mg/L, 99.7% [115] 

Leifsonia sp. PC-21 Soil TSB, 27 , 21 d℃  25 mg/L, 37.0%–58.0% [116] 

Ochrobactrum sp. BCL-1 Rhizosphere soil 30 , pH 8, 48 h℃  50 mg/L, 67.67% [117] 

Aspergillus terreus YESM3 Agricultural  

wastewater drain 

28 , pH 4, 20 d℃  25 mg/L, 96.23% [118] 

Acetamiprid 

Pseudomonas sp. FH2  Manufacturing sludge 30 , pH 7, 14 d℃  800 mg/L, 96.7% [68] 

Fusarium sp. CS-3 Soil 25–30 , pH 5℃ –7, 96 h 50 mg/L, 98% [69] 

Ensifer meliloti CGMCC 7333 Rhizosphere soil 30 , pH 7.5, 220 r/min, ℃  

96 h 

500 mg/L, 65.1% [70] 

Pigmentiphaga sp. D-2 Sewage pool 37 , 3 d℃  122.5 mg/L, 99% [71] 

Pigmentiphaga sp. AAP-1 

 

Industrial soil 30 , pH 7, 2.5 h ℃  100 mg/L, 100% [72] 

Variovorax boronicumulans  

CGMCC 4969 

Water surface 30 , pH 7, 120 h℃  2 mg/L, 34.7% [74] 

Ensifer adhaerens CGMCC 6315  Soil 30 , 12 h℃  200 mg/L, 94.4% [119] 

Pseudoxanthomonas sp. AAP-7 Industrial soil  30 , pH 7, 60 h℃   200 mg/L, 95% [75] 

300 mg/L, 93% 

400 mg/L, 87% 

600 mg/L, 73% 

    (待续)
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    (续表 2)

Microorganism Isolation Reaction condition  Initial content, degradation rate  Reference 

Ochrobactrum sp. D-12 Agricultural soil 30 , pH 7, 14 h℃  3 000 mg/L, 39.27% [51] 

Rhodococcus sp. BCH-2 Contaminated soil 35 , pH 7, 8 d℃  50 mg/L, 84.65% [76] 

Penicillium oxalicum IM-3 Soil 30 , 14 d℃  500 mg/L, 41.6% [77] 

Rhodotorula mucilaginosa IM-2 Soil 30 , 14 d℃  445 mg/L, 93%  [80] 

Stenotrophomonas sp. THZ-XP Sludge 30 , pH 7, 26 h℃  1 000 mg/L, 95% [73] 

Streptomyces canus CGMCC  

13662 

Soil 30 , pH 7, 4 d℃  200 mg/L, 87.6% [120] 

Staphylococcus aureus 502A  Wetland 

Wastewater 

35 , pH 5, 100 r/min, ℃  

1 d 

50 mg/L, 61.68% [121] 

Imidaclothiz 

Stenotrophomonas maltophilia  

CGMCC 1.1788 

- 30 , 84 d℃  500 mg/L, 36.2%  [82] 

Clothianidin 

Pseudomonas stutzeri smk Agricultural Soil 30 , pH 7, 14 d℃  10 mg/L, 62.0% [84] 

Phanerochaete sordida YK-624 Rotten Wood 30 , 20 d℃   25 mg/L, 37.0% [86] 

Thiacloprid 

Variovorax boronicumulans J1 Agricultural soil 30 , pH 7.2, 60 h℃  200 mg/L, 62.5% [89] 

Ensifer meliloti CGMCC 7333 Rhizosphere soil 30 , 60 h℃  200 mg/L, 86.8% [90] 

Microvirga flocculans  

CGMCC 1.16731 
Soil 30 h 159 mg/L, 90.5% [91] 

Rhodotorula mucilaginosa IM-2 Soil 30 , 20 d℃  200 mg/L, 59.9% [80] 

Thiamethoxam 

Ensifer adhaerens TMX-23 Rhizosphere soil 30 , 10 d℃  200 mg/L, 21.6% [96] 

Bacillus aeromonas IMBL 4.1 Soil 37 , pH 6.0℃ –6.5, 15 d 50 mg/L, 45.28% [122] 

Pseudomonas putida IMBL 5.2 Soil 37 , ℃  

pH 6.0–6.5, 15 d 

50 mg/L, 38.23% 

Pseudomonas sp. 1G Agricultural soil 28 , 14 d, ℃  

micro-aerobic 

57 mg/L, 70.0% [62]  

Acinetobacter sp. 

Enterobacter sp. 

Bacillus sp. 

Agricultural soil 15 d 50 mg/L, 94.72%  

90.78%  

82.06% 

[98] 

Enterobacter sp. TMX13  Mulberry root 30 , 48 h℃  1 mg/L, 95.2% [99] 

Paichongding 

Sphingobacterium sp. G1-13 

G2-19 

G1-14 

Soil 30 , 6 d℃  

 5 d 

 4 d 

50 mg/L, 13% 

35% 

30% 

[100]  

Sphingobacterium sp. P1-3 Soil 30 , pH 7, 20℃ –30 d 10 mg/L, 57.75%–62.47% [101] 

Nitenpyram 

Phanerochaete sordida YK-624 Rotten wood 30 , 5 d℃  27 mg/L, 100% [112] 

Rhodococcus ruber  
CGMCC 17550 

Domestic sewage 30 , 72 h℃  100 mg/L, 98.37% [113] 

Sulfoxaflor 

Aminobacter sp. CGMCC  

1.17253 

Soil 30 , >96 h℃  200 mg/L, 39.6% [108] 

Dinotefuran 

Phanerochaete sordida YK-624 Rotten wood 30 , 20 d ℃  20 mg/L, 31.0% [112] 
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4  微生物降解不同种类新烟碱类杀

虫剂的代谢途径 

4.1  吡虫啉 (IMI) 
微生物降解 IMI 途径见图 2。吡虫啉生

物降解主要方式为：硝化基团修饰与咪唑环

氧化 [60 ,123]，其中硝化还原方式更常见、也

更有效。IMI 在不同土壤中残留时间差异较

大，消解半衰期为 6.6 d–10.0 d，甚至大于

100 d。土壤中 IMI 代谢产物残留以吡虫啉

脲  (imidacloprid urea) 为主，其次为 6-CNA、

5-羟基吡虫啉 (5-hydroxy metabolite) 等[124]。 

硝化还原修饰途径：IMI 上亚硝基失去

2 个氧原子还原成氨基，IMI 分别形成 Im-1 和

吡虫啉氨基胍  (aminoguanidine imidacloprid, 

Im-2)。之后 N-N 键断裂，形成比 IMI 毒性强

10 倍的 Im-8，进一步氧化得到无毒 Im-4。由

于 C-N 键断裂 Im-4 转化为 6-CNA (Im-3)。

6-CNA 易 双 键 氧 化 后 形 成 6- 羟 基 烟 酸 

(6-hydroxynicotinic acid) 和 2- 甲 酰 戊 二 酸 

(2-formyl-glutarate)，最终矿化成 CO2 和 H2O。

肺炎克雷伯菌  (Klebsiella pneumoniae) BCH1

中可发生 IMI 硝化还原代谢途径全过程，最终

生成 6-CNA[56]。以葡萄糖作为补充碳源，假单

胞菌 (Pseudomonas sp.) 1G 可在微氧条件下降

解 IMI 和 TMX 并转化为亚硝基胍代谢物 

(nitroso/guanidine metabolite, Im-1)、脱硝基胍

代谢物 (desnitro/guanidine metabolite, Im-8)、

脲类代谢物 (urea metabolite)，故推测=N-NO2

还原与醛氧化酶活性有关[62]。 

 

 
 

图 2  微生物降解吡虫啉途径[55-60] 
Figure 2  Proposed catabolic pathway of imidacloprid[55-60]. 
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烷环 (咪唑环) 氧化途径：IMI 氧化降解

途径存在于动物、几种植物和微生物系统中，

但在微生物系统中效率不佳，其降解产物相对

较少。叔胺的碳原子与 IMI 的 6-氯-3-吡啶基甲

基部分相连，是一个重要的羟基化活性位点。

IMI 羟化形成 Im-6 并自发脱氢形成 Im-7，毒

性是 IMI 的 10 倍。Im-7 上 C-N 键裂解后，转

化为 N-nitroso-1H-imidazol-2-amine (Im-9) 和

6-CNA。假黄单胞菌 (P. indica) CGMCC 6648

可通过氧化途径降解 IMI，但共代谢底物不同

时，降解速度和降解产物不同。共代谢底物为

葡萄糖、乳糖、丙酮酸时，该菌分别在 6 d、

48 h、96 h 时出现代谢产物，分别为 Im-6 与

Im-7、Im-6、Im-7[58]。IMI 羟化脱氢转化为 Im-7

的转化过程在 S. maltophilia CGMCC 1.1788 降

解过程中可观测到[82]。此外，从甘蔗种植土壤

中分离得到、具有降解 IMI 能力的嗜气芽孢杆

菌  (Bacillus aerophilus) 和碱性腈芽孢杆菌 

(Bacillus alkalinitrilicus) 代谢过程中可检测到

6-CNA、Im-1、Im-2[65]。赖氏菌 (Leifsonia sp.) 

PC-21 以琥珀酸和葡萄糖为额外碳源，在胰蛋

白酶大豆肉汁 TSB 中 27 ℃条件下培养 3 周，

初始浓度为 25 mg/L 的 IMI 被降解 37%–58%，

生成 Im-4 与 Im-8。由此可知，细菌生物降解

IMI多以 6-CNA作为关键代谢物进一步转化入

三羧酸循环产能，实现 IMI 污染环境的生物修

复[53,123-124]。 

4.2  啶虫脒 (AAP) 

AAP 的微生物降解途径见图 3。AAP 的

杀虫毒力选择性取决于取代基=N-CN，该官

能团可发生降解。AAP 的-C≡N 被氧化后断

裂生成 Ac-1。Ac-1 上 C-N 键不对称裂解生

成 Ac-4、(Z)-1-ethylideneurea (Ac-10)。红球菌 

(Rhodococcus sp.) BCH-2 降解 AAP 为 Ac-4 并迅

速氧化裂解生成 6-CNA，再经过多步氧化后最终

矿化为 CO2 和 H2O
[76]。胶红酵母 (Rhodotorula 

mucilaginosa) IM-2 能够降解 AAP 和 THI，

可水解 AAP 形成无杀虫活性的中间代谢物

Ac-3，而代谢 THI 产生的酰胺类似物 Th-1

具有比 THI 低数十倍的杀虫活性[80]。寡养单胞

菌 (Stenotrophomonas sp.) THZ-XP降解 AAP生

成 Ac-3，并进一步转化为对哺乳动物和蜜蜂毒

性较小的 Ac-4。THZ-XP 可靶向水解化合物硝

基或氰基取代基实现 AAP 降解[73]。此外，AAP

可在苍白杆菌 (Ochrobactrum sp.) D-12[51]、噬

染料菌 (Pigmentiphaga sp.) AAP-1[72]或假黄单

胞菌 (Pseudoxanthomonas sp.) AAP-7[75]作用下

直接 N-脱乙酰化生成 Ac-4。Ochrobactrum sp. 

D-12 也可将 AAP 直接脱氯生成 Ac-2[51]。 

S. maltophila CGMCC 1.1788 能将 AAP 去

甲基化，生成具有较低杀虫活性的极性代谢物 

Ac-5[61]。草木犀剑菌 (Ensifer meliloti) CGMCC 

7333[70]、噬染料菌 (Pigmentiphaga sp.) D-2[71]、

假黄单胞菌 (Pseudoxanthomonas sp.) AAP-7[75]、

白腐真菌  (P. sordida) YK-624[78]等也能通

过去甲基化降解 AAP 生成 Ac-5。P450 抑制

剂——胡椒基丁醚会抑制 AAP 的去甲基化[61]。

Ac-5 的后续降解无法发生在微生物体系中，

但可见于动植物中。草木犀剑菌 CGMCC 7333

能通过氧化-C≡N 后，断裂另一个 C-N 键还

原生成 N-((6-chloropyridin-3-yl) methyl)-N- 

methylethanimidamide (Ac-11)，经多步反应后

最终生成 6-CNA 并矿化为 CO2 和 H2O
[70]。黄

孢原毛平革菌 (Phanerochaete chrysosporium) 

能通过裂解与 N-脱烷基化作用降解 AAP，

生成 (E)-N′-cyano-N-methyl-acetamidine (Ac-9) 

和 Ac-7[79]。Ac-6 可能是 Ac-4 经过 N-甲基化后

得到的，氧化成 Ac-7，再进一步氧化得到 6-CNA，

最终矿化为 CO2 和 H2O。综上所述，腈水合酶

和细胞色素 P450 (还原/氧化) 相关酶是 AAP降 
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图 3  微生物降解啶虫脒途径[69-74] 
Figure 3  Proposed catabolic pathway of acetamiprid[69-74]. 
 
解的关键机制，而介导甲基化、去甲基化、脱

氯等过程的其他酶亟待阐明[10,50,125]。 

4.3  氯噻啉 (IMT) 
IMT 微生物降解过程如图 4 所示。IMT 生

物修复过程可从羟基化生成 It-1 和脱水产生

It-2 开始，通过咪唑环开环生成代谢物 It-3 并随

后矿化。比如，S. maltophila CGMCC 1.1788 能

将 IMT 羟化后再消除羟基，转化为 It-1 与

It-2[82-83]。It-2 的氢化和硝基还原导致了代谢产

物 It-4，此外 IMT 直接将硝基还原也能得到 

 

 
 

图 4  微生物降解氯噻啉途径[82-83] 
Figure 4  Proposed catabolic pathway of imidaclothiz[82-83]. 
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It-4。需要注意的是，土壤如含有 IMT，无论灭

菌与否，IMT 都能在土壤中一定程度地自发降

解，生成 It-2、It-3 与 It-4[82]。 

4.4  噻虫胺 (CLO) 

噻虫胺生物降解的 3 种途径见图 5。第 1 种

途径是 CLO 发生脱硝并水解后生成 Cl-1，进

一步脱卤生成脲类化合物 Cl-2。第 2 种途径

为 CLO 去甲基化生成毒性比母体化合物小的

Cl-3，随后噻唑甲基与硝基胍结构之间的

C-N 键断裂，转化为 Cl-4 和 Cl-6。前者可参

与矿化或甲基化形成 Cl-5 可后续矿化，而后

者可直接进入矿化过程。第 3 种途径是 CLO

进行脱硝和脱氯后产生 Cl-7，随后胍裂解形

成可直接矿化的 5-amino-methlthiazol (Cl-8) 

或经历水解形成 Cl-2，在其脲结构裂解后能

形成 Cl-8。Phanerochaete sordida 通过第 1 种

和第 3 种途径降解 CLO，而 Pseudomonas 

stutzeri smk 能介导 Cl-7 胍基裂解形成 Cl-8 实

现 CLO 降解 [84]。  

4.5  噻虫啉 (THI) 
噻虫啉的生物降解途径见图 6。S. maltophila 

CGMCC 1.1788 可将 THI 水解，接着噻唑环羟基

化后形成 Th-2。该物质在酸性条件下无法转

化，在碱性条件下能脱氰基和氧化形成 4-ketone 

thiacloprid imine (Th-7)[92]。THI 还可脱氯生成

(((2Z)-3-((pyridin-3-yl) methyl)-1,3-thiazolidin- 

2-ylidene) amino) formonitrile (Th-4)。THI 还可

腈还原裂解转化为亚胺化合物 Th-3。Th-5 可由

Th-1 直接氧化生成，也可水解通过 N-氰亚胺

基团生成。THI 硫氧化促进形成 (((2Z)-3-((6- 

chloropyridin-3-yl) methyl)-1-oxo-1λ-4,3-thiazolidin- 

2-ylidene) amino) formonitrile (Th-6)，进一步水

解可得 Th-5。THI 还可经过腈还原裂解后转化为

Th-3 并后续实现矿化[12,80,89]。 

 

 
 

图 5  微生物降解噻虫胺途径[84-86] 
Figure 5  Proposed catabolic pathway of clothianidin[84-86] 
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图 6  微生物降解噻虫啉途径[89-92] 
Figure 6  Proposed catabolic pathway of thiacloprid[89-92]. 
 

4.6  噻虫嗪 (TMX) 
噻虫嗪的生物降解途径见图 7。TMX 通过

硝基还原形成 Tt-1，之后-NO 还原并裂解生成胍

代谢物 Tt-3，再水解生成脲类代谢物  (urea 

thiamethoxam, Tt-4)。该途径在 Pseudomonas sp. 

1G 与Ensifer adhaerens TMX-23 等微生物中存在，

是微生物降解 TMX 的主要途径。E. adhaerens 
TMX-23 中可能还存在另一种降解途径，TMX 恶

二嗪环 (oxadiazine ring) 开环后，转化为三嗪类

代谢物 (clothianidin-triazinones, Tt-6)，并最后降

解为羟基三嗪衍生物  (hydroxyl clothianidin- 

triazinones, Tt-7)[96]。TMX 还可通过去甲基化

生 成去甲基噻虫嗪  (desmethyl-thiamethoxam, 

Tt-8)，但后续降解中间化合物尚未发现[62]。 

4.7  哌虫啶 (IPP) 
IPP 通过微生物中一系列酶促级联反应实

现降解 (图 8)。IPP 降解过程已鉴定众多代谢

物，其生物修复途径具有多样性。中间代谢物

如 Pc-1、Pc-5、Pc-6、Pc-12、Pc-13、Pc-15、

Pc-17、Pc-19、Pc-20 和 Pc-22、Pc-23、Pc-24、

Pc-25 推测可进一步脱硝、硝基还原、氢化、脱

氢。中间化合物可甲基化或去甲基化形成 Pc-2、

Pc-11、Pc-24、Pc-25；醚裂解和醚基氧化可形

成 Pc-1、Pc-12、Pc-18、Pc-23；脱羟基化和哌

啶基团降解过程产生 Pc-3、Pc-11、Pc-13 和

Pc-16[12]。 
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图 7  微生物降解噻虫嗪途径[97-99] 
Figure 7  Proposed catabolic pathway of thiamethoxam[97-99]. 

 

 
 

图 8  微生物降解哌虫啶途径[100-101] 
Figure 8  Proposed catabolic pathway of paichongding[100-101]. 
 

4.8  氟啶虫胺腈 (SUL) 
氟啶虫胺腈生物降解途径见图 9。氟啶虫

胺腈通过腈水合酶降解，得到 S-1[108]。 

4.9  烯啶虫胺 (NIT) 
NIT 的生物降解途径见图 10。NIT 还原

后进行  (1) 脱亚硝基或脱氨基  (2) 羟化
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脱水途径实现降解。P450 相关酶可参与 NIT

的两种生物降解途径。P. sordida YK-624

和 R. ruber CGMCC 17550 降解 NIT 研究表

明：前者只产生 N-1，后者可生成 3 种代谢

物[112-113]。 

4.10  呋虫胺 (DIN) 
DIN 通过 P. sordida YK-624 介导其降解形

成 D-1[112]，途径见图 11。 

5  微生物降解新烟碱类杀虫剂反应

类型 

新烟碱类化合物是通过化学修饰、人工合

成非天然的烟碱类似物，目前已知微生物对其

实现降解的转化途径主要是依据液相质谱 

(LC-MS)、气相质谱 (GC-MS) 检测到的中间化

合物[10-12]。新烟碱类化合物主要有桥链、杂环 

 

 
 

图 9  微生物降解氟啶虫胺腈途径[108] 
Figure 9  Proposed catabolic pathway of sulfoxaflor[108]. 

 

 
 

图 10  微生物降解烯啶虫胺途径[112-113] 
Figure 10  Proposed catabolic pathway of nitenpyram[112-113] 

 

 
 

图 11  微生物降解呋虫胺途径[112] 
Figure 11  Proposed catabolic pathway of dinotefuran[112]. 
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以及药效基团组成，微生物降解新烟碱类化合

物并最终将其转化为生物体可利用的碳氮源和

能源物质。新烟碱类是近十几年出现的新型污

染物，或许是因为土壤、水体和生物体中积累

和残余形成的环境压力对微生物驯化尚不充

分，承担新烟碱类杀虫剂降解的酶及其对应基

因目前知之甚少。当前，腈水合酶和 P450 加氧

酶是两类已知的关键酶，推测分别发挥水解脱

除药效基团氰基 [-C≡N]和杂环氧化开环  (吡

啶、咪唑、嘧啶环等) 的功能。 

含有氰基的新烟碱类化合物  (如 AAP、

THI、SUL)，腈水解酶通常作用于氰基[-C≡N]

形成酰胺键[-CO-NH-]并进一步脱除酰胺基，产

生脲类化合物和含有亚胺基[=N-H]的中间化合

物[70]。而 P450 加氧酶的鉴定主要根据反映体系

添加胡椒基丁醚作为电子传供介质细胞色素

P450 的抑制剂阻遏了降解过程，从而间接得出

P450 加氧酶参与了新烟碱类化合物的推测  

(如 IMT、CLO、INT、DIN)。此外，P450 酶

也参与了 AAP 的降解过程，P. sordida YK-624

中介导 AAP 侧链的去甲基化产生 Ac-5[78]，而

P. chrysosporium 的 P450 酶参与 AAP 脱烷基化

生成 Ac-7 和 Ac-9[79]，但具体酶及其性能差异

尚未明确 (表 3)。 

微生物降解新烟碱类杀虫剂的过程可依

据物质转化过程中的反应类型和效应基团进

行分类，如 (杂环) 开环、(去) 甲基化、侧链

断裂/水解、(反) 硝化、脱氯 (羟基) 等 (表 3)。

这表明微生物中承担转化新烟碱类化合物的

酶及基因尽管尚未明晰，但是微生物降解过

程的物质转化步骤是具有一定相似性的。这

一发现暗示：微生物降解新烟碱类化合物及

其中间化合物的转化步骤可能是由功能近似

的酶介导，而且承担相应转化步骤的调控与

效应单元是可以模块化并进一步改造提升效

率的。随着组学、质谱等高通量方法逐渐被

用于微生物环境修复的基础研究，关键基因、

酶的挖掘和鉴定过程将显著加速，借助合成

生物学技术将推动微生物资源的分子改造、

应用转化和场景适应。  
 

表 3  微生物降解新烟碱类化合物的反应类型 
Table 3  Intermediate transformation involved in microorganisms capable of degrading neonicotinoids  
Classified 
reaction 

Transformation process  
(note if applicable) 

Representative enzyme  
if available (representative strain) 

Nitro reduction IMI→Im-1→Im-2 
IMT→It-4 (-N=O) 
It-2→It-4 (imidazole hydrogenation to -N=O) 
TMX→Tt-1 (=N-N=O)→Tt-2 (=N-NH2)→Tt-3 (=NH) 
IPP→Pc-5 (–NO) 
IPP→Pc-7 (hydrogenation) 
Pc-1→Pc-4 (–NH2 and -CH3 to –OH) 
Pc-1→Pc-13 (dehydroxylation) 

 

=N-H hydrolysis Cl-7→Cl-2 
Tt-3→Tt-4 

 

Denitration  CLO→Cl-7 (N, dechlorination) 
CLO-Cl-1 (N, hydrolyzation) 
TMX→Tt-3 (N) 
IPP→Pc-12 (C) (ether cleavage and oxidization) 
Pc-1→Pc-9 (C) 

 
 
 
 

  (待续)
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  (续表 3)

Classified 
reaction 

Transformation process  
(note if applicable) 

Representative enzyme  
if available (representative strain) 

Hydroxylation of  
heterocyclic ring 

IMI→Im-6 
IMT→It-1 
 
 
THI→Th-2 
IPP→Pc-21→Pc-22 
NIT→N-2, N-3, N-4 

 
Cytochrome P450 (Rhodococcus ruber
CGMCC 17550, Stenotrophomonas
maltophilia CGMCC 1.1788) 
 
Cytochrome P450 (Phanerochaete
sordida YK-624, Rhodococcus ruber
CGMCC 17550) 

Hydroxyl elimination 
 

Im-6→Im-7 
It-1→It-2 
Pc-8→Pc-11 (demethylation) 

 
Cytochrome P450  

Dehydroxylation Pc-9→Pc-3 
Pc-1→Pc-13 (nitro reduction) 
Pc-15→Pc-16 

 

Dehydrogenation Pc-12→Pc-20  

Decyanotation  AAP→Ac-1 (amide)→Ac-11 
THI→Th-1 (amide)→Th-3 
Th-2→Th-7 
THI→Th-3 

 

-C≡N to amide AAP→Ac-1 
AAP→Ac-3 
THI→Th-1 
 
 
SUL→S-1 

 
 
 
 
 
Nitrile hydratase (Aminobacter sp.
CGMCC 1.17253, Variovorax  
boronicumulans CGMCC 4969,
Pseudaminobacter salicylatoxidans
CGMCC 1.17248 [AnhA/AnhB],
Streptomyces canus CGMCC 13662
[AnhA/AnhD/AnhE], Ensifer adhaerens
CGMCC6315 [CnhA/PnhA]) 

Ring cleavage Ac-11→Ac-12 (pyridine) 
It-2→It-3 (imidazole) 
TMX→Tt-5 (oxadiazinane) 

 

Ring formation DIN→D-1 (pyrimidine) Cytochrome P450 (Phanerochaete
sordida YK-624) 

Cleavage of side chain 
 

Im-4→Im-3 
Im-7→Im-3/Im-9 
AAP→Ac-9＋Ac-7 
Ac-1→Ac-4+Ac-10 
Cl-7→Cl-8 (guanidine) 
Cl-3→Cl-4 + Cl-6 
IPP→Pc-24 
Pc-8→Pc-10 (dehydrogenation) 
Pc-16→Pc-19 
N-4 → glucuronide conjugate 

 
 
Cytochrome P450 (P. chrysosporium) 

  (待续)
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  (续表 3)

Classified 
reaction 

Transformation process  
(note if applicable) 

Representative enzyme  
if available (representative strain) 

Ether cleavage 
 

Pc-7→Pc-18 (dechlorination) 
Pc-22→Pc-23 (oxidation) 
IPP→Pc-12 (nitro removal) 
IPP→Pc-1 

 

Dechlorination Im-4→Im-5 
AAP→Ac-2 
THI→Th-4 
CLO→Cl-7 (nitro removal) 
Cl-1→Cl-2 
Pc-7→Pc-18 (ether cleavage) 

 

Demethylation 
 

AAP→Ac-5 (N) 
CLO→Cl-3 (N) 
TMX→Tt-8 (N) 
IPP→Pc-24 (side chain cleavage) 
Pc-8→Pc-11 
Pc-7→Pc-25 

Cytochrome P450 (Phanerochaete  
sordida YK-624) 

Methylation 
 

Ac-4→Ac-6 (N) 
Cl-4→Cl-5 (N) 
Pc-1→Pc-2 (C) 

 

Hydrogenation It-2→It-4 (nitro reduction) 
Pc-14→Pc-17 

 

Ketone reduction Pc-7→Pc-8 
Pc-12→Pc-9 

 

Ketone oxidation Pc-8→Pc-7 
Pc-9→Pc-12 

 

 

6  展望 

新烟碱类杀虫剂是在烟碱基础上修饰基

团而获取的非天然异生质 [5-7]，是一类效率

高、具有选择性、对哺乳动物相对安全低毒

的含氮杂环杀虫剂，故而年产量和使用量较

高。近年来由于该类杀虫剂不合理施用导致

的潜在毒力和生态效应被逐渐揭示，如引发

蜜蜂种群失调、脊椎动物急慢性中毒，其在

土壤中残余稳定性、降解动力学受到了广泛

的关注和研究 [8-9]。萃取、光解、水解等物理

化学方法，预处理成本高、操作复杂，不能

直接消除这一类新型的环境污染物，而且中

间代谢物稳定性和毒性不明确。故而，借助

微生物资源，实现绿色、高效新烟碱类杀虫

剂具有迫切性[10-12]。 

烟碱作为新烟碱类杀虫剂的类似物，其

微生物降解研究进展对探明新烟碱类相关机

制及其多样性具有重要的参考价值。目前，

微生物降解烟碱方式主要根据第一步反应位

置和类型分类，主要包括：吡咯烷途径 PRL

假单胞菌  (Pseudomonas)、吡啶途径 PD-节杆

菌 (Arthrobacter)、吡啶-吡咯烷变异途径 VPP- 

苍白杆菌 (Ochrobactrum sp.) SJY1 和农杆菌 

(Agrobacterium tumefaciens) S33 以及脱甲基途

径-真菌米曲霉  (Aspergillus oryzae) 112822，

上述转化过程通过一系列酶介导的转化提供营

养成分实现微生物以烟碱为唯一碳氮源生长代

谢 [126-128]。烟碱的氧化、脱氢、开环、还原等

步骤及其代谢中间体与通过质谱方法检测到的
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新烟碱降解中间化合物及推测转化过程高度相

似 [128-130]。降解新烟碱类化合物的微生物，广

泛分布于土壤、堆肥、水体等自然环境中，其

最适条件、影响因素和代谢机制存在多样性和

复杂性。故而，研究新烟碱类杀虫剂降解过程

可以同为含氮杂环的烟碱生物转化过程为参

照，结合酶、基因、中间化合物以及转化步骤

的规律性，考察新烟碱类化合物降解模式的保

守性和多样性。 

已有多种细菌、真菌被发现可用于新烟碱

类的降解，众多中间代谢物也被分离鉴定，涉

及的反应过程包括氧化还原、硝化脱氨、(去) 

甲基化、开环成环、裂解水解等一系列复杂转

化。此外，微生物共代谢尤其添加优势碳源促

进了微生物对难降解有机物的转化效率。故

而，阐明共代谢营养物质的调控模式对新烟碱

类杀虫剂降解的影响机制，对于在复杂环境实

际应用以期消除农药残留具有重要的参考意

义。前期，烟碱降解过程中葡萄糖作为优势碳

源限制了微生物利用尼古丁 [131]，而新烟碱类

杀虫剂降解过程添加优势碳源培养大多可以促

进微生物对其转化。需要注意的是，更换共代

谢基质可以促进或抑制微生物降解新烟碱。如

假黄单胞菌 P. indica CGMCC 6648 采用丙酮酸

与 IMI 共代谢，能显著强化菌体转化 IMI；而

蔗糖与 IMI 共代谢则抑制菌体降解 IMI[58]。此

外，黏着剑菌 (E. adhaerens ) TMX-23 在含有

TMX 为唯一碳氮源的培养基中降解率为

38.6%，而加入 1%葡萄糖后 TMX 降解率仅为

15%[96]。这充分表明茄科植物合成的烟碱由

于在自然界长期存在，可充分驯化微环境中

的相应微生物；菌体可以烟碱为唯一碳氮源

生长代谢，而基因水平转移或参与推动形成

了代谢机制的多样性。基于此，可降解烟碱

假单胞菌 (Pseudomonas sp.) JY-Q 已通过基因

敲除实现对糖酵解和 ED 途径的修饰，使突变

菌可专一性降解混合底物 (烟碱和葡萄糖) 中

的烟碱 [126,131]。但是，新烟碱类杀虫剂创制是

近几十年在农业领域的重要进展，其残余对土

壤和水体环境中的微生物驯化或许还不够充

分，加之新烟碱类杀虫剂家族由于功能基团修

饰一直处于更新换代中，导致功能菌株往往不

能实现对新烟碱类完全降解，故需要共代谢基

质中优势碳源作为营养物质可强化菌体的生物

量或者诱导合成特异酶，促进菌体响应新烟碱

类化合物并使之降解转化满足菌体能源需求与

代谢前体。总而言之，已知的功能菌株对新烟

碱类杀虫剂的代谢机制呈现多样性，甚至某一

菌株对不同污染物呈现多种潜在的分解转化机

制。土壤或水体“微环境”中的微生物可能形成

了类似共生、互生的“共代谢机制”形成功能菌

群协作转化杀虫剂，暗示编码代谢新烟碱类农

药的功能传感和效应元件的遗传物质是处于动

态变化之中的 (即元件与模块具备可移动性、

可插拔性)。 

阐明新烟碱类化合物与共代谢基质对菌体

生长代谢的影响及其调控机制，并借助代谢工

程分子改造功能菌的基因组，修饰代谢流及其

通量以强化菌体对新烟碱类的降解是一个重要

的研究方向。多套氧化还原酶、异构酶、水解

酶、小分子辅酶、细胞色素 c 和 P450 等参与杀

虫剂转化，但这些信息较为碎片化，微生物降

解新烟碱类污染物的关键酶和调控机制亟待阐

明。鉴于污染物类型、微生物及其降解中间化

合物的多样性，功能基因和代谢机制的研究存

在一定难度。除此之外，来源于含有杀虫剂环

境的微生物通常抗逆性较强，造成基因组编辑

和功能基因挖掘技术层面的现实困难。未来面

向新烟碱类化合物的微生物降解，实现污染物

高效、绿色转化将面临诸多客观问题：(1) 功
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能基因及对应酶、调控因子的筛选、鉴定与改

造；(2) 兼具通用型且污染物耐受能力的功能

底盘的选择与修饰；(3) 代谢元件的标准化和

模块化，及采用大片段基因组编辑方法实现组

装与适配；(4) 设计分子开关  (传感器) 和工

程化措施改善生物降解速率缓慢和底物耐受差

的客观问题，推动单菌与菌群制剂在恶劣苛刻

的实际环境转化污染物。得益于宏基因组学技

术发展，使得广大学者可摆脱细菌纯培养的繁

重束缚，深入挖掘被污染的土壤和水体中的微

生物适应机制。这便于我们借助基因组学精准

解析策略和宏基因组大数据筛选来实现途径挖

掘和过程解析。在推测和鉴定功能基因的基础

上，我们可以采用代谢工程、合成生物学策

略，重点解决功能菌对污染物可及性较差、复

杂环境效果不佳等实际应用场景问题。 

为解决关键基因预测和分子定向改造的现

实困难，可考虑：(1) 借助 (宏基因组/宏转录

组) 组学技术大数据动态精准挖掘微环境中的

功能基因推测并验证其关键机制；(2) 开发面向

普适功能底盘的 CRISPR-Cas 大片段序列的高

效编辑技术；(3) 以合成生物学为理念构建代谢

模块及精细调控通路；(4) 多菌体系在降解新

烟碱类杀虫剂已展现出稳定性、高效率并可以

降解多种异生质污染物[85,125,132]，可在平衡代谢

流分配和生长负担的基础上，菌群间实现智能

化适配代谢或者分配物质转化压力，最终实现

降解过程定量高效可控，是未来重要的研究方

向和解决问题的关键方式。比如，基于基因组

测序并采用比较基因组学和比较转录组学，烟

碱降解菌 JY-Q 代谢烟碱的特殊基因架构被解

析 (基因组内可移动遗传元件携带 2 套基因，

其编码产物承担吡咯烷降解途径)[118]。但在复

杂的废烟草水提液中，受制于菌体耐受和转化

烟碱能力不足，JY-Q 降解烟碱效果不佳。后期

为突破这一瓶颈，我们通过内源性启动子的组

合性置换的代谢工程策略，首先鉴定 JY-Q 代

谢烟碱 3 个模块 (上、中、下游) 的调控因子

和启动子，接着分别定向修饰了烟碱代谢途径

上游  (Nic1，承担烟碱转化为 3-琥珀酰吡啶) 

和中下游  (Spm，3-琥珀酰吡啶羟化为 6-羟

基 -3-琥珀酰吡啶；Nic2, 6-羟基-3-琥珀酰吡啶

逐步转化为琥珀酸和延胡索酸进入三羧酸循

环)[133-134]，修饰菌相较野生型的烟碱降解率分

别提升了 67%和 69%。以上成果得益于前期的

比较基因组学研究和模块化设计思路[135]，为深

入挖掘新烟碱类杀虫剂代谢相关的功能基因、

效应元件及其调控因子提供了可借鉴的思路。

土壤中的污染类型呈现复杂性，如杀虫剂、除

草剂、微塑料、增塑剂等[136-137]。污染物的自发

光解和水解存在不确定性和生态风险，挖掘并

改造新型具备多重降解特性的微生物功能底盘

具有迫切性。但是应用降解微生物及其代谢酶，

处理处置废弃物和杀虫剂的成功范例较少。这

要求深入理论研究明析其代谢机制并借助生物

强化手段，缓解菌体压力同时提高生物降解过

程的代谢速率。此外，该技术的应用还存在诸

多需要解决的问题。比如，相对实验室环境野

外田间试验效果不佳、研发成本高、单菌抗逆

性差等。然而，预处理土壤创造适宜微环境强

化生物降解，如改善温度、湿度、含氧量，成

本高、操作复杂。随着研究的不断深入，筛选

具有协同作用的改性功能菌并通过驯化配伍促

进不同物种之间代谢耦联和压力分担，尽量避

免上述缺陷，有望成为发挥功能菌优势实现生

态修复的有效途径。综上，为应对新烟碱类杀

虫剂引发的生态环境问题和累积毒力效应， 

(宏) 基因组为代表的高通量技术和功能元件挖

掘策略可有效推动功能菌株降解污染物的代谢

途径及其多样性的研究。围绕新烟碱类杀虫剂
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的生物降解，立足实验室基础理论研究和开发

新型方法技术，系统掌握功能菌株的催化机制

和调控模式，并采用合成生物学策略整合和优

化标准化的功能元件提升微生物降解效果，是

科学指导实际场景中消除污染物应用转化的可

借鉴思路。 
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