
土 壤 (Soils), 2025, 57(2): 342–352 

 

                          

①基金项目：中国科学院 A 类战略性先导科技专项课题(XDA28030501)、国家自然科学基金项目 (42377406) 和中国科学院南京土壤研

究所自主部署项目(ISSAS2419)资助。 

* 通信作者(cggu@issas.ac.cn) 

作者简介：高钲媛(1999—)，女，云南昆明人，硕士研究生，主要从事土壤环境化学研究。E-mail：gaozhengyuan@issas.ac.cn 

http://soils.issas.ac.cn 

DOI: 10.13758/j.cnki.tr.2025.02.012 CSTR: 32214.14.tr202403170116 

高钲媛, 谷成刚, 范秀丽, 等. 典型土壤活性组分对烟嘧磺隆微生物降解过程的影响与调节机制. 土壤, 2025, 57(2): 342–352. 

典型土壤活性组分对烟嘧磺隆微生物降解过程的影响与调节
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摘  要：本研究选择高效降解真菌 Talaromyces flavus LZM1，联合扫描电子显微镜–X 射线能谱仪(SEM-EDS)和液相质谱–飞行时间

质谱联用仪(LC-QTOF)技术，系统解析了土壤活性组分(蒙脱土(MMT)、胡敏酸(HA)及其混合组分(MMT-HA))对烟嘧磺隆微生物降

解过程的影响与调节机制。研究发现，土壤单一 MMT、HA 或混合活性组分 MMT-HA 能够通过提供微生物栖生表面环境或能源代

谢物质，改变微生物菌丝体结构形态，改善微生物细胞及污染物代谢降解活性，并显著改变了烟嘧磺隆微生物降解反应动力学从一

级转变为零级。这不仅有助于提升微生物高污染胁迫适应性，也利于降低关键降解产物如 2-氨基-4,6-二甲氧基嘧啶(ADMP)的土壤

相间迁移性和次生毒性。土壤活性组分与微生物交互作用导致烟嘧磺隆微生物降解反应通路和产物组成变化。研究表明，土壤活性

组分可促生微生物苔色酸等抗氧化物质以抵御氧化胁迫，且因苔色酸结合产物形成而降低了 ADMP 累积水平；相较而言，MMT 显

著抑制了羟基化产物生成，而 HA 则显著促生了醇解产物。这不仅有助于深化烟嘧磺隆微生物降解机制认识，也为农田土壤烟嘧磺

隆微生物降解性能调控与降解技术发展应用提供了科学依据。 

关键词：烟嘧磺隆；微生物降解；土壤活性组分；降解产物组成；调节机制 
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Influence and Regulatory Mechanism of Typical Soil Active Components on Microbial 
Degradation of Nicosulfuron 
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JIANG Xin1,2 
(1 State Key Laboratory of Soil and Sustainable Agriculture, Institute of Soil Science, Chinese Academy of Sciences, Nanjing  
211135, China; 2 University of Chinese Academy of Sciences, Beijing  100049, China) 

Abstract: This study investigated the impact and regulatory mechanisms of soil active components—montmorillonite (MMT), 

humic acid (HA), and their composite (MMT-HA) on the microbial degradation of nicosulfuron using the highly efficient 

degradation fungus Talaromyces flavus LZM1. Advanced analytical techniques, including scanning electron microscopy coupled 

with X-ray energy-dispersive spectroscopy (SEM-EDS) and liquid chromatography–quadrupole time-of-flight mass spectrometry 

(LC-QTOF), were employed to systematically characterize the degradation process. The results demonstrated that individual or 

composite soil components (MMT, HA, or MMT-HA) enhanced microbial degradation activity by providing microbial 

colonization surfaces or energy metabolism substrates, which altered fungal hyphal morphology and shifted nicosulfuron 

degradation kinetics from first-order to zero-order. This not only enhanced microbial adaptability to high-pollution stress but also 

reduced the phase-transport potential and secondary toxicity of key degradation products such as 2-amino-4,6- 

dimethoxypyrimidine (ADMP). Furthermore, interactions between soil active components and microorganisms led to changes in 

nicosulfuron degradation pathways and product profiles. The results revealed that soil components stimulated microbial 

production of antioxidative metabolites (e.g., orsellinic acid) to counteract oxidative stress, while the formation of orsellinic acid 

conjugates further reduced ADMP accumulation. Comparatively, MMT significantly inhibited hydroxylation product generation, 
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whereas HA promoted alcoholysis product formation. These findings deepen the mechanistic understanding of nicosulfuron 

biodegradation and provide a scientific basis for optimizing microbial degradation technologies in agricultural soils contaminated 

with sulfonylurea herbicides. 

Key words: Nicosulfuron; Microbial degradation; Soil active components; Degraded product composition; Regulatory mechanism 

 

烟嘧磺隆是一种磺酰脲类除草剂，由于其农田施

用量低、生物活性高、选择性强以及对人体和哺乳动

物毒性小等特点，在 20 世纪末就已成为世界范围内

广泛应用的超高效除草剂，在农业生产过程中发挥了

很大的作用[1-2]。然而，随着磺酰脲类除草剂使用面

积和用量不断扩大，也带来了包括土壤长效残留[3-4]、

后茬作物药害 [5-6]和农药抗性 [7-8]等诸多农业和生态

环境问题，引起农业环境管理部门和科学研究者的持

续关注。 

土壤污染物微生物降解，是一种高效低廉、环境

友好的绿色可持续发展技术，也是目前去除农药环境

残留的重要技术手段之一[9-10]。为提高微生物降解技

术的适用性，已有近百种磺酰脲类除草剂降解菌属，

如红球菌[11]、假单胞菌[12]、黑曲霉菌[13]、青霉菌[14]

被成功分离纯化。尽管大多研究已在一定程度上促进

了单一降解体系中微生物的酶促降解功能与降解转

化机制的认知，然而，土壤中微生物降解发生过程及

土壤组成和关键活性组分对降解的影响机制，还缺乏

深入研究。这在很大程度上限制了土壤磺酰脲类除草

剂微生物降解去除技术发展与应用。已有研究发现，

土壤中黏粒含量[15]、黏土矿物含量[16]、有机质含量[17]

显著影响土壤中烟嘧磺隆的半衰期、迁移能力和对烟

草、玉米等作物的药害程度。土壤黏土矿物和有机质

是土壤重要的活性组分，其结构与含量将显著影响

烟嘧磺隆在土壤体系的相间迁移与消散能力，可能

导致其在土壤中流动性减小、土壤污染残留水平升

高[18–20]。除对污染物环境行为的影响，土壤组成结

构，如黏土矿物具有良好的层间结构以及有机质具有

丰富的元素及表面官能团，也可能改变微生物生理与

代谢活性；反之，微生物通过氧化还原过程及分泌有

机酸、代谢副产物、胞外聚合物等生理活动，调节土

壤黏土矿物及土壤有机质的结构性质[21]。因此，研

究不同土壤活性组分对烟嘧磺隆除草剂微生物降解

过程的影响与作用机制，将有助于更好地理解土壤组

成结构对烟嘧磺隆微生物降解的调节意义，为农田土

壤长效残留磺酰脲类除草剂的微生物修复技术应用

提供科学依据。 

本研究主要以烟嘧磺隆农药生产厂废水处理系

统的活性污泥筛分菌株 Talaromyces flavus LZM1 为

高效降解真菌，结合扫描电子显微镜–X 射线能谱仪

(SEM-EDS) 、 液 相 质 谱 – 飞 行 时 间 质 谱 联 用 仪

(LC-QTOF)等多元分析技术方法，揭示不同土壤活性

组分对烟嘧磺隆微生物降解过程的影响与机制，阐明

烟嘧磺隆微生物降解产物组成与通路变化及不同土

壤活性组分对降解通路的调节作用，从而为土壤中微

生物高效降解去除烟嘧磺隆长效残留污染物提供科

学依据和理论指导。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

试验用试剂烟嘧磺隆(>95%)、2-氨基-4,6-二甲氧

基嘧啶(ADMP，98%)、2-氨基磺酰基-N,N-二甲基烟

酰胺(ASDM，95%)、蒙脱土(MMT)购自美国 Sigma- 

Aldrich 公司。胡敏酸(HA)购自上海源叶生物科技有

限公司。微生物营养基质与底物，包括马铃薯葡萄糖

琼脂(PDA)、马铃薯葡萄糖水(PB)培养基，均购自青

岛高科技工业园海博生物技术有限公司。磷酸盐缓冲

盐水(PBS，pH 7.2 ~ 7.4)购自 Biosharp 公司。有机溶

剂乙腈、乙酸(色谱纯度)购自默克公司。其他涉及的

相关化学物质均为化学纯，购自国药集团化学试剂有

限公司。微生物降解菌株 LZM1(ACCC 32503)购自中

国农业微生物菌种保藏管理中心。由实验室 Millipore 

Synergy UV 水净化系统 (Millipore, Billerica, MA, 

USA)制备超纯水。 

1.2  微生物培养 

取 –80  ℃ 超低温冰箱中保藏的甘油菌株，于

100 mL PB 培养基中，在 180 r/min、30  ℃ 条件下振

荡活化培养 2 d。使用接种环取少量活化培养液在

PDA 平板固体培养基进行划线分离，30  ℃ 条件下培养

2 d，挑取单菌落于 100 mL PB 培养基中，在 180 r/min、

30  ℃ 条件下振荡纯化培养 2 d。用无菌吸管吸取 0.1 mL

菌悬液于 PDA 平板固体培养基，涂匀，30  ℃ 条件

下培养 5 d。取已经培养好的 LZM1 平板菌种，加入 

5 mL 无菌水，使用涂布棒轻轻将琼脂表面的孢子刮

下，将该孢子悬浮液置于已灭菌 50 mL 三角瓶中，

瓶内预先放置 20 粒无菌玻璃球，充分振荡摇匀后用

灭菌的脱脂棉过滤到灭菌的 15 mL 离心管中，并用

无菌水冲洗滤渣 2 ~ 3 次，最终使滤液体积达到 10 mL，
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得到孢子悬浮液待用。 

由于除对烟嘧磺隆具有较强的吸附固持能力外，

土壤黏土矿物——蒙脱土(MMT)可能因其具有适宜

的粒径分布可以为微生物生长提供良好的栖生环境，

而胡敏酸(HA)也可作为唯一共代谢底物促进微生物

生长代谢，因此以 MMT 和 HA 为典型土壤活性组分

并制得混合 PB 培养基，以探究其对微生物生长代谢

的影响。于 25 mL PB 纯培养基、混合 PB 培养基(分

别含 1% MMT、1% HA、1% MMT 和 HA)中，分别

加入初始浓度为 1×106 CFU 的真菌孢子，在 180 r/min、

30 ℃ 条件下振荡培养 2 d，收获菌体浓度为 1 ~ 1.5 g/L

的培养液，继而置于离心机中以 5 000 r/min 高速离

心 10 min；弃去上清液，于离心管中加入 25 mL PBS

缓冲液重悬，重悬菌液再次以 5 000 r/min 离心 10 min；

以上过程重复两次，收获菌体母液。 

1.3  烟嘧磺隆微生物降解 

初始配置 2.4 mmol/L 的烟嘧磺隆水溶液，过 0.22 

μm 无菌水系针头滤器，使用灭菌 PB 培养基稀释制

备 0.24 mmol/L 烟嘧磺隆培养基；以 25 mL 培养基稀

释烟嘧磺隆水溶液重悬菌体，保证菌体浓度为 1 ~ 1.5 

g/L。在 180 r/min、30  ℃ 条件下振荡培养，设置取

样点为 0、2、4、8、24、36、48、72、96、120 h。

培养结束后，取 2 mL 培养液加入 2 mL 离心管中，

在 10 000 r/min、4  ℃ 超高速离心 2 min；取 0.2 mL

上清液与 1.8 mL 乙腈混合，1 000 r/min 涡旋 5 min；

再次在 10 000 r/min、4  ℃ 条件下高速离心 2 min 以

去除体系中少量盐组分；以 0.22 μm 有机系针头滤器

过滤上清液，转移至 2 mL 进样瓶待测。取以上步骤

中第一步离心后弃去上清液的沉淀菌体，向其中加入

2 mL 乙腈、0.5 g 95% 氧化锆珠(0.1 mm)和数粒大

粒径 95% 氧化锆珠(6 mm)，破坏性提取细胞累积

污染物；提取液经 2 000 r/min 条件下涡旋 20 min、

10 000 r/min 和 4  ℃ 离心 2 min 后，取 0.2 mL 上清

液与 1.8 mL 乙腈混合；再次在 10 000 r/min、4  ℃ 冷

浴条件下高速离心 2 min 以去除体系中少量盐组分；

由 0.22 μm 有机系针头滤器过滤上清液，转移至 2 mL

进样瓶待测。 

1.4  分析测定方法 

以高效液相色谱(HPLC，Agilent 1200)法分别测

定烟嘧磺隆母体化合物降解残留以及 ADMP 和

ASDM 关键微生物降解产物浓度水平。HPLC 流动相

为乙腈∶0.1%乙酸水 = 40∶60，色谱柱选择 waters 

symmetry C18(5 μm, 4.6 mm×250 mm)，柱温箱温度设

为 30 ℃；使用二极管阵列检测器(DAD)，检测波长

分别设为 240 nm(烟嘧磺隆 )、265 nm(ADMP、

ASDM)；流速为 1 mL/min，进样量为 5 μL，保留时

间为 12 min；烟嘧磺隆、ADMP 和 ASDM 的出峰时

间分别为 5.35、3.16、2.48 min。为深入解析烟嘧磺

隆微生物降解产物组成与分布特征，以高分辨液相色

谱–飞行时间质谱联用仪(X500R LC-QTOF，AB Sciex)

进行产物定性分析。LC-QTOF 色谱柱选择 waters 

BEH C18 (1.8 μm, 2.1 mm × 100 mm)，柱温为 40 ℃，

自动进样量为 5 μL，流动相为梯度洗脱条件下的乙

腈和 2 mmol/L 乙酸胺/0.1%甲酸混合溶液，流速为

0.3 mL/min，使用 IDA 采集模式。TOF MS 条件如下：

离子源气体，55 Psi；温度，550 ℃；气帘气，35；

CAD 气，8。正离子模式条件下，优化参数如下：离

子模式，ESI+；离子喷射电压，5 500 V；TOF MS

采集时间，0.2 s；采集范围，60 ~ 800 Da；DP，60 V；

CE，10 V；TOF MS/MS 采集时间，0.07 s；采集范

围，30 ~ 800 Da；CE Spread，15 V；DP，60 V；CE，

15 V。负离子模式条件下，优化参数如下：离子模式，

ESI-；离子喷射电压，–4 500 V；TOF MS 采集时间，

0.2 s；采集范围，50 ~ 800 Da；DP，–60 V；CE，

–10 V；TOF MS/MS 采集时间，0.07 s；采集范围，

30 ~ 500 Da；CE Spread，15 V；DP，–60 V；CE，–15 V。

物质鉴定依据一级质谱、二级质谱结果，部分物质依

据标准品进行置信度分类[22]。 

1.5  菌体结构表征分析 

为揭示土壤活性组分对微生物降解菌菌丝体结构

形貌和生理活性的影响，进行了菌体结构的表征分析。

收集新鲜真菌细胞样品及混合培养样品，5 000 r/min

离心 10 min，取少量置于 1.5 mL 离心管内，加入 2.5%

的戊二醛溶液，放置于 4  ℃ 固定 12 h 后，去除 2.5% 

的戊二醛固定液。用 0.1 mol/L、pH 7.0 的磷酸缓冲

液漂洗样品 3 次，每次 15 min；用 1% 的锇酸溶液

固定样品 1 ~ 2 h；小心取出锇酸废液，使用 0.1 mol/L、

pH 7.0 的磷酸缓冲液漂洗样品 3 次，每次 15 min；使

用 30%、50%、70%、80%、90% 和 95% 梯度浓度

的乙醇水溶液对样品进行脱水处理，每种浓度各处理

15 min，再用 100% 的乙醇处理两次，每次 20 min。

使用乙醇与醋酸异戊酯的混合液(V/V=1/1)处理样品

30 min，再用纯醋酸异戊酯处理样品 1 h 或放置过夜。

在临界点干燥、镀膜、观察。处理好的样品在

SEM(Sigma 300, Zeiss)3 kV 电压下观察 MMT、HA

和菌体的表面结构形貌特征，并联用 EDS 观察元素

C、O、Al、Si、N、P、S、K 和 Ca 的分布情况及在

样品中的质量占比(%)。 
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1.6  数据分析及质量控制 

1.6.1  沉淀–上清液分配系数   以沉淀物中物质累

积量(mol/kg)与上清液中物质浓度(mol/L)的比值，定

义污染物的分配系数，并由此衡量物质在沉淀中累积

的能力；分配系数越大，在沉淀中的累积能力越强。 

 

 

C
k

C
 沉淀

上清液  

(1) 

式中：k 为沉淀–上清液分配系数； C沉淀 为沉淀物中

物质的累积量(mol/kg)， C上清液 为上清液中物质的浓

度(mol/L) 

1.6.2  QTOF 相对定量数据标准化处理    将

LC-QTOF 测定降解 1 ~ 5 d 的降解体系中烟嘧磺隆及

每种降解产物的相对定量数据分别使用 Min-Max 法

进行标准化处理[23]，将相对定量数据通过线性变换

映射到 0 ~ 1 的区间。由于相对定量数据仅能反映该

物质的相对浓度，因此不同物质之间的标准化相对浓

度数据不可比较，仅在同一物质内进行比较。 

min
*

max min

X X
X

X X





 (2) 

式中：X*为标准化处理后的数据；X 为原始数据；Xmin

为该物质数据集中的最小值；Xmax 为该物质数据集中

的最大值。 

1.6.3  质量控制    微生物分离纯化、低温储存、无

菌操作、多个平行组设置以及 LC-QTOF 相对定量数

据的标准化处理，均有助于实现良好的数据质量控

制。高效液相色谱法目标物质谱峰具有良好峰形，标

准曲线 R2>0.999。实验中的物质回收率介于 80% ~ 

120%。数据记录为平均值±标准差(SD)，以单因素方

差分析并进行多重比较。由 OriginPro 2023b 和

GraphPad Prism 9.5.1 进行数据分析、处理及图形绘制。 

2  结果与讨论 

2.1  土壤活性组分对微生物菌丝体结构形态的影响 

由 SEM-EDS 分析发现，土壤活性组分 MMT、

HA 对真菌菌丝体的结构形态、元素组成具有显著影

响(图 1)。MMT 颗粒直径约为 5 ~ 20 nm，包含大量

片状结构及碎屑状物质，O、Al、Si 元素的总占比超

过 80%，仅含有少量的 C(图 1A，表 1)，这与 MMT

的硅氧化物和铝氧化物内涵结构组成有关 [21,24-25]。

HA 主要成分为大分子有机物，C、O 元素总占比接

近 90%(表 1)，结构表面含有醌基、羧基、羟基等多

种官能团以及芳香性结构，不但具有氧化还原和络合

能力，也可以作为微生物营养物质来源[26-27]。如图

1B 所示，HA 也包含少量 Si、Al 颗粒。真菌菌丝体

本身几乎不含 Si 和 Al，但含 C、O、N 的质量占比

很高(图 1C，表 1)，这与真菌细胞壁主要成分为多糖

并含有少量糖蛋白的特征相符[28]。当在微生物降解

培养体系中加入 MMT 后，微生物菌丝体结构形态发

生了显著变化。如图 1D 所示，真菌能够在 MMT 表

面附着生长，并形成良好的包覆，颗粒物体积显著增

加且散落碎屑状物质减少。矿物表面部分区域的 C

含量明显提高，真菌菌体表面也检测到了 Si 和 Al。

这说明共培养体系中，微生物氧化还原作用下 MMT

中具有微生物毒性的 Al 也被部分释放，造成不利影

响。但与此同时，真菌分泌胞外聚合物，在具有良好吸

附能力的 MMT 结构表面吸附使 MMT 发生团聚[29]，这

不仅改善了 MMT 松散的结构，同时真菌分泌的有机

物质也能与 Al 发生络合减少其细胞毒性。相比于没

有添加MMT的微生物培养体系(图1C)，附着在MMT

表面的菌丝结构更为松散，且菌丝体包覆在矿物表面

形成良好的生物膜结构，这可能为提高污染物的微生

物吸附固持与生物可利用性、提升降解转化效率提供

了有利条件。 

添加 HA 对微生物菌丝体结构形态也产生显著

影响，但与 MMT 不同。HA 与 MMT 的颗粒直径大

致相同，但碎屑状物质较少。如图 1E 所示，HA 颗

粒物与菌丝体作用后，并没有进一步黏合形成更大的

团聚物，而是散落在真菌菌丝中。这是因为 HA 可以

作为营养物质被真菌分解利用而体积分散减小。HA

与真菌共培养后，菌体表面出现了少量碎屑状有机物

的附着，相对于 MMT-LZM1 处理，菌体的 C 含量明

显提高(表 1)。这进一步验证了真菌可通过促进 HA

表面附着以强化 HA 部分有机物质的代谢利用，提高

细胞活性，并可能影响微生物污染物代谢降解能力。

混合土壤活性组分对微生物菌丝体结构形态也产生

了较显著影响(图 1F)，一方面真菌作用于 MMT 和

HA，在 MMT 表面释放胞外聚合物，促进了 MMT

和 HA 颗粒物的黏结。另一方面，MMT 和 HA 可能

受到真菌影响而分别释放出无机金属离子和有机物

质，增强其在菌体表面的附着与滞留。 

2.2  土壤活性组分对烟嘧磺隆微生物降解过程影响 

土壤活性组分 MMT、HA 与微生物菌丝体间的

相互作用，对烟嘧磺隆微生物降解性能及其 ADMP

和 ASDM 降解产物组成产生了显著影响(图 2)。未添

加降解菌、MMT 和 HA 时(CK)，烟嘧磺隆浓度未发

生明显减少，表明降解过程中未发生自然化学降解或

挥发作用(图 2A)。分别加入 MMT、HA 和 MMT-HA

后，烟嘧磺隆的体系残留浓度减小，主要降解产物 
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(假彩色照片中蓝色区域代表 MMT，灰色区域代表 HA，黄色区域代表真菌菌丝体) 

图 1  蒙脱土对照(A)、胡敏酸对照(B)、微生物处理(C)、蒙脱土–微生物处理(D)、胡敏酸–微生物处理(E)、蒙脱土–胡敏

酸–微生物处理(F)的 SEM 照片、元素分布叠加照片、Si 元素分布、Al 元素分布、C 元素分布以及假彩色照片 
Fig. 1  SEM images, superimposed images of element distribution, Si, Al, C element distribution, and false-color images for montmorillonite 
control (A), humic acid control (B), microbial treatment (C), montmorillonite-microbial treatment (D), humic acid-microbial treatment (E), and 

montmorillonite-humic acid-microbial treatment (F) 

表 1  SEM-EDS 测定的元素组成及质量占比(%) 
Table 1  Elemental concentrations of samples by SEM-EDS 

处理 C O Al Si N P S K Ca 

MMT 12.06 49.03 12.29 21.66 0 0.21 0.16 4.49 0.09 

HA 55.15 33.48 3.34 2.93 2.14 0.21 0.79 0.05 1.92 

LZM1 54.85 35.98 0 0 7.82 0.79 0.56 0 0 

MMT-LZM1 36.41 36.46 5.6 16.55 2.74 0.16 0.15 1.93 0 

HA-LZM1 52.13 37.31 1.08 1.08 6.83 0.27 0.51 0.05 0.75 

MMT-HA-LZM1 49.17 31.47 3.52 9.86 3.88 0.26 0.37 1.25 0.23 

 

ADMP 和 ASDM 浓度增加；相比之下，在 MMT-HA

混合体系中烟嘧磺隆的减少量大于 MMT 和 HA 单一

体系，表明混合 MMT-HA 较单一 MMT 或 HA 可能

通过对烟嘧磺隆的强烈吸附作用而加速了降解发生

过程。在初始浓度 0.12 mmol/L、pH=6 和 30 ℃条件

下，6 h 快速吸附试验发现：MMT、HA 和 MMT-HA

对烟嘧磺隆的理论最大吸附量分别达 2.22、0.11 和

2.26 mg/g，但在短时间内无降解产物检出；MMT、

HA 和 MMT-HA 对 ADMP 的理论最大吸附量分别为

5.04、1.17 和 7.64 mg/g，对 ASDM 的吸附量分别为
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0.40、0.43 和 0.37 mg/g。可见，MMT 和 HA 对 ADMP

具有很强的吸附能力，对烟嘧磺隆、ASDM 也有一

定的吸附效果，而 MMT-HA 混合体系对 ADMP 的吸

附量要大于 MMT 和 HA 独立体系的吸附量之和，说

明混合体系可以促进两种物质对 ADMP 的吸附能

力。研究发现，MMT-HA 表面的羟基发生配体交换

反应从而形成稳定的复合物，且能在一定程度上增加

土壤活性组分的比表面积[30-31]，这可能为 MMT-HA

混合体系中烟嘧磺隆微生物降解的快速发生奠定了

微观结构基础。在土壤活性组分对微生物降解多环芳

烃[32-33]、磺胺甲恶唑[34]、邻苯二甲酸酯[35]的影响研

究中，也得出了类似结论。然而，黏土矿物部分释放

的溶解态金属离子 [36]和产生的活性氧物种(ROS)可

能会对微生物产生毒害作用[37-38]，造成微生物降解性

能下降。如图 2 所示，在含有 LZM1 的处理中，添

加 HA、MMT 和 MMT-HA 并没有增加烟嘧磺隆的消

减量，但是改变了烟嘧磺隆的微生物降解动力学，使

降解速率维持在稳定水平。根据表 2 拟合参数中动力

学模型拟合的降解速率常数 k0、k1 及拟合度 R2，发

现除 LZM1 处理体系中微生物降解过程符合一级动

力学外，其他处理体系烟嘧磺隆的生物降解过程均遵

从零级动力学，表明烟嘧磺隆的依时消减不仅来自微

生物降解作用，也与 HA 和 MMT 在微生物降解过程

中的吸附固定和催化作用有关。相较于单一微生物降

解体系中过高污染物初始浓度对微生物生理活性的

负面影响，土壤活性组分添加微生物体系中土壤吸附

固定过程和微生物降解过程的耦联，可能不仅会影响

烟嘧磺隆降解反应进程，也会极大缓解烟嘧磺隆高污

染胁迫，即在高污染水平下，烟嘧磺隆微生物降解活

性基本不受影响。关键降解产物的组成变化，即 36 h

后 ASDM 生成累积远超 ADMP，进一步说明 HA 和

MMT 的添加可能不仅对产物 ADMP 有吸附固定作

用，也改变了烟嘧磺隆微生物降解反应进程与降解

通路。 

 

(A. CK、LZM1 处理；B. MMT、MMT-LZM1 处理；C. HA、HA-LZM1 处理；D. MMT-HA、MMT-HA-LZM1 处理) 

图 2  烟嘧磺隆(Nicosulfuron)及其关键产物 ADMP 和 ASDM 动态变化 
Fig. 2  Dynamic changes of nicosulfuron and its main degradation products (ADMP and ASDM) 
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表 2  烟嘧磺隆浓度变化动力学拟合参数 
Table 2  Kinetic fitting parameters for concentration changes of nicosulfuron 

处理 零级动力学拟合 R2 k0 (10–4 mmol/(L·h)) 一级动力学拟合 R2 k1 (10–3 h–1) 

MMT 0.866 7 4.699 0.518 3 1.811 

HA 0.864 6 5.366 0.881 4 2.357 

MMT-HA 0.943 8 9.860 0.918 4 5.513 

LZM1 0.919 6 21.44 0.983 9 24.79 

MMT-LZM1 0.997 0 19.08 0.940 6 15.66 

HA-LZM1 0.981 7 19.66 0.967 4 15.73 

MMT-HA-LZM1 0.989 3 18.80 0.911 4 19.28 

 
对不同孵育处理体系离心后的沉淀物进行了烟

嘧磺隆、ADMP 和 ASDM 的提取与分析测定，发现

不同处理沉淀物中的 3 种物质累积具有显著差异(图

3A)。但 5 d 后，由于降解体系中不同物质的总浓度

不同，可能会导致沉淀物中的累积量不同。因此，引

入沉淀–上清液分配系数来描述污染物累积潜能。

MMT-LZM1 和 MMT-HA-LZM1 处理中，虽然 ADMP

在总降解体系(图 2)以及沉淀物(图 3A)中的总浓度和

累积量都远小于 LZM1 处理，但是 ADMP 的分配系

数显著提高(图 3B)。这意味着 MMT 及 MMT-HA 可

以显著提高 ADMP 在微生物沉淀的累积，降低

ADMP 的迁移能力。已有研究表明，ADMP 的半致

死浓度 LD50 远大于烟嘧磺隆和 ASDM[39]，是目前发

现的毒性最大的烟嘧磺隆降解产物，并且容易残留，

不易进一步发生降解。虽然在含有 LZM1 的处理中，

添加 HA、MMT 和 MMT-HA 并没有增加烟嘧磺隆的

消减量，但是能够促进具有较强毒性的重要降解产物

ADMP 在沉淀物中的累积，减少其移动能力，对于

缓解微生物降解次生产物的生态毒性具有重要作用

与意义。 

 

(图中小写字母不同表示同种物质在不同处理间差异显著(P<0.05)) 

图 3  降解第 5 天沉淀中累积的烟嘧磺隆、ADMP 和 ASDM 浓度(A)以及烟嘧磺隆、ADMP 和 ASDM 在沉淀–上清液中

的分配系数(B) 
Fig. 3  Concentrations of accumulated nicosulfuron, ADMP and ASDM in precipitates (A) and distribution coefficients of nicosulfuron, ADMP 

and ASDM in precipitate-supernatant systems (B) under different treatments on 5th day of degradation  

 
2.3  烟嘧磺隆降解产物组成与降解通路变化 

除了关键降解产物 ADMP 和 ASDM 以外，烟嘧

磺隆微生物降解也产生了许多反应中间体和产物。通

过 LC-QTOF 测定及其二级质谱解析，对不同降解产

物进行了定性鉴定(表 3)，并由此提出了烟嘧磺隆微

生物降解通路及其与产物或中间体的转化反应关系

(图 4)。总体来看，烟嘧磺隆的微生物降解主要分为

3 种途径，分别为磺酰脲桥酰胺键断裂、磺酰脲桥酰

胺键 Smile 收缩重排以及嘧啶环羟基化。这与此前报

道的烟嘧磺隆降解途径相似[40-41]。然而，值得注意的

是，一种与真菌聚酮类物质苔色酸结合的降解产物

P1 以及甲醇醇解产物 P2 属首次分析报道。对无

LZM1 处理进行分析测定，发现少量降解产物

ADMP、ASDM、P4 和 P5，说明在无微生物参与的
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MMT 和 HA 的作用下，烟嘧磺隆也能在一定程度上

发生磺酰脲桥酰胺键水解生成 ADMP、ASDM 以及

通过磺酰脲桥收缩重排形成 P3、P4，这也说明 MMT

和 HA 不仅对烟嘧磺隆有吸附能力，也有一定的催化

降解功能，而这种能力可以在微生物混合体系中发挥

一定的辅助功能。由图 4 中相对浓度热图可以看出，

在 LZM1 降解体系中添加 MMT、HA 会显著影响降

解产物的生成方向；其中，ADMP、ASDM、P3、P4

和 P5 的相对浓度要低于 LZM1 处理。特别是通过羟

基化生成的降解产物 P5，在含有 MMT 的处理中几

乎没有检测到。烟嘧磺隆在微生物作用下的羟基化过

程主要由 P450 酶为主导的加氧酶催化进行[42]，这说

明 MMT、HA 的加入显著影响了加氧酶酶促活性。

另外，MMT-LZM1 体系中的苔色酸结合产物 P1 和

HA-LZM1 体系中的醇解产物 P2 的相对浓度要高于

LZM1 处理，这两种降解产物都是与降解菌生理活动

产生的代谢物质有关。Li 等[43]研究发现，在丝状真

菌 Talaromyces flavus 培养体系中分别添加包括绿泥

石、角闪石、磁铁矿等多种矿物，均能促进孢子萌发

和菌丝生长，显著提高菌体的代谢活性，促进次生代

谢物生成；在与 MMT 结构类似的 2∶1 型黏土矿物

绿泥石的影响下，培养体系中的苔色酸显著增加。这

主要是因为矿物可能导致 ROS 的产生，对细胞产生

氧化应激效应[44]。而苔色酸是良好的抗氧化剂，可以

帮助消耗细胞中的 ROS 以缓解氧化胁迫，保持氧化与

抗氧化内稳平衡[45–47]。可见，MMT 的添加可能在一

定程度上刺激了微生物体内次生代谢物质的产生，并

进一步与烟嘧磺隆反应形成了相关降解产物。降解体

系中 ADMP 更多地向 P1 产生方向进行流动，是加入

MMT 和 HA 后 ADMP 的浓度显著降低的原因之一。 

表 3  烟嘧磺隆及其降解产物组成 
Table 3  Nicosulfuron composition and its associated biodegradation products 

物质名 分子式 相对分子质量(质荷比) 置信度 结构 

2-[(4,6-二甲氧基嘧啶-2-基)氨基甲酰基氨

磺酰基]-N,N-二甲基吡啶-3-甲酰胺 

烟嘧磺隆 C15H18N6O6S 410.41 
(410.1009) 

Level 1 N

S

H
N

H
N

N

N

ON

O

O

O

O

O

4,6-二甲氧基嘧啶-2-胺 ADMP C6H9N3O2 155.16 
(155.0695) 

Level 1 
H2N

N

N

O

O

 

N,N-二甲基-2-氨磺酰基吡啶-3-甲酰胺 ASDM C8H11N3O3S 229.26 
(229.0521) 

Level 1 N

S
NH2

ON
O

O

 

2,4-二羟基-6-甲基苯甲酸(4,6-二甲氧基嘧

啶-2-基)氨基甲酸酐 

P1 C15H15N3O7 349.30 
(349.0910) 

Level 3 
O

O

HO OH

H
N

N

N

O

O

O

N-[3-二甲基氨基甲酰基)吡啶-2-基]磺酰基

氨基甲酸甲酯 

P2 C10H13N3O5S 287.29 
(287.0576) 

Level 2a N

S

H
N

ON
O

O

O

O

 

2-[氨基甲酰基-(4,6-二甲氧基嘧啶-2-基)氨

基]-N,N-二甲基吡啶-3-甲酰胺 

P3 C15H18N6O4 346.35 
(346.1390) 

Level 2a 
N

N N

N

O

O

N O NH2
O  

2-[(4,6-二甲氧基嘧啶-2-基)氨基]-N,N-二

甲基烟酰胺 

P4 C14H17N5O3 303.32 
(303.1331) 

Level 2a 
N

N
H

N

N

O

O

N O

 

2-[(4-甲氧基-6-氧代-1H-嘧啶-2-基)氨基甲

酰氨基磺酰基]-N,N-二甲基吡啶-3-甲酰胺 

P5 C14H16N6O6S 396.38 
(396.0852) 

Level 2b N

S

H
N

H
N

N

N

ON

O

OH

O

O

O



350 土      壤 第 57 卷 

http://soils.issas.ac.cn 

 

图 4  烟嘧磺隆降解通路和烟嘧磺隆及其降解产物标准化相对浓度热图 
Fig. 4  Degradation pathway of nicosulfuron, and heatmap of normalized relative concentrations of nicosulfuron and its degradation products 

 

3  结论 

1) 土壤单一活性组分 MMT、HA 或混合活性组

分 MMT-HA 能够通过提供微生物栖生表面环境或能

源代谢物质，改变微生物菌丝体结构形态，提高细胞

及污染物代谢降解活性，促进烟嘧磺隆降解转化，且

混合组分效果优于单一组分。 

2) 土壤活性组分添加驱动烟嘧磺隆微生物降解

反应进程改变，活性组分通过吸附–降解耦联机制减

缓微生物高污染胁迫、维持微生物降解活性并促进烟

嘧磺隆快速降解，同时显著降低降解产物 ADMP 的

土壤相间迁移性。 

3) 土壤活性组分与微生物交互协同调控烟嘧磺

隆微生物降解反应通路和产物组成，通过诱导微生物

产生抗氧化物质抵抗氧化胁迫，并减少毒性中间体

ADMP 的累积水平和次生毒性。这为农田土壤烟嘧

磺隆微生物降解性能调控与降解技术发展应用提供

了科学依据。 
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