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摘要：滨海湿地生态系统介于陆地生态系统和海洋生态系统之间，其类型多种多样，环境差异极大，微

生物种类丰富。近年来，随着人为氮源的大量输入，造成滨海湿地生态系统富营养化污染问题日趋严重。

本文主要总结了滨海湿地生态系统微生物驱动的固氮、硝化、反硝化、厌氧氨氧化、 3NO 还原成铵等

主要氮循环过程，并综述了通过功能基因(如 nifH、amoA、hzo、nirS、nirK、nrfA)检测微生物群落多样

性及其环境影响因素的相关研究，旨在更好理解微生物驱动氮循环过程以去除氮，以期为减轻富营养化

和危害性藻类爆发提供科学依据。 
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滨海湿地生态系统处于陆地和海洋之间，是

指 大 陆 架 区 域 的 潮 间 带 和 潮 下 带 (水 深 不 超 过  

200 m) ， 包 括 常 被 海 水 淹 没 的 区 域 和 海 岸 线   

100 km 内的毗邻地。典型的滨海湿地生态系统包

括河口、沙滨、红树林、海草等[1]。它们兼具水生

和陆生生态系统特征，是一类生物多样性丰富、

生产力高、生态服务价值大的生态系统[2–3]。滨海

湿地生态系统不仅具有水文防洪功能，同时还能

为鱼类和其他野生动物提供栖息场所[4]。滨海湿地

生态系统水深较浅，底泥易形成缺氧环境，是发

生氧化还原反应的主要场所。随着沿海城市经济

的迅速发展，人类活动日渐频繁，滨海湿地的纳

污量也随之急剧增加。在过去的 30 多年的时间里

由长江汇入东海的可溶性无机氮增加了 3 倍多[5]。

可溶性无机氮进入海洋后，一方面导致海岸带氮

超载水质变差、富营养化[6]，出现如波罗的湾、墨

西哥湾、切萨皮克湾一样的“死区”[7]；另一方面影

响生态位及物种多样性[8]。因此了解氮循环过程以

及与之相关的微生物作用机理对滨海湿地生态系

统具有重要意义。 

微生物是生物地球化学循环的主要驱动者，

也是地球生态平衡的重要维持者。滨海湿地生态

系统具有的典型生态功能与该生境下微生物的群

落组成及代谢网络息息相关。近年来新型生物学
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技术的出现以及不断更新的数据分析方法，使科

学家们可以更为深入全面地认识环境微生物群落

组成和功能结构，为揭示微生物在生态系统中的

重要作用提供了有力的工具。基因芯片和高通量

测序是最具代表性的宏基因组学技术，其中基因

芯片技术具有方便快捷、精确稳定的特点，可检

测包括碳(C)、氮(N)、磷(P)、硫(S)循环、金属还

原和抗性、抗生素降解、有机物降解等不同的功

能基因[9–13]，目前更新到 GeoChip5.0，包含 167000

个寡核苷酸探针，15904 个功能基因，可以原位检

测微生物群落功能结构和代谢功能；本课题组利

用基因芯片研究了滨海湿地生态系统微生物功能

菌群[14]，南极生态系统的碳、氮循环[15]，陆地生

态系统 [16]、草地生态系统 [10]、大豆农田生态系   

统[11]氮循环基因及微生物群落在 CO2 升高后的变

化，原位添加 3NO 后氮循环基因及微生物群落结构

和多样性的变化[17]等；高通量测序技术具有全面精

准、挖掘新基因和新代谢途径等优点，为未知基因

的检测提供了可能。目前关于滨海湿地生态系统微

生物功能的分子生态学研究主要是针对 C、N、S、

P、重金属等物质循环过程，其中氮循环主要包括固

氮、硝化、反硝化、厌氧氨氧化等过程(图 1)。 

 

图 1.  氮循环过程及其关键功能基因[10] 

Figure 1.  The nitrogen cycle and involved key 
functional genes[10]. 

本文将主要综述滨海湿地生态系统中微生物作用

下氮循环的主要氧化还原过程、微生物群落结构、

功能特性以及与之相关的环境因子。 

1  微生物固氮 

微生物固氮是指将气态 N2 转化为 4NH 的过

程，常用功能基因 nifH 研究固氮过程，因其较为

保守，且已知的基因序列非常丰富[18]。根据 nifH

进行系统发育树分析，可以将固氮微生物分为 5

个主要的类群(Clusters I–V)，其中滨海湿地生态系

统 中 最 常 见 的 固 氮 菌 主 要 属 于 Clusters I 和

Clusters Ⅲ[18–19] 。 Clusters I 包 括 蓝 细 菌 / 蓝 藻 

(Cyanobacteria) 、 大 部 分 α-,β-,γ-,δ- 变 形 菌 

(Proteobacteria) 、厚壁菌门(Firmicutes)等多个类

群，Clusters Ⅲ主要包括古菌和厌氧细菌，如梭菌

(Clostridia)、产甲烷菌(Methanogens)、硫酸盐还原

菌(Sulfate-reducing bacteria)等。 

学者通过测定固氮速率估算微生物固氮在滨

海湿地生态系统中的贡献量，发现滨海湿地生态

系统中的氮排入和氮损失失衡。如 Fitzroy 河口的

固氮速率为 0.99–1.09 μmol N/(m2·h)[20]，位置(上

游、中部、下游)和季节对其影响不大；Little Lagoon

固氮速率相对较高，为 1.6–2.6 μmolN/ (m2·h)[21]。

Short 和 Zehr[22]在研究 Chesapeake Bay 地区时检测

到较高的 nifH 基因多样性，但表达的 nifH 基因只

有两种，且都为蓝细菌型。在 2011 年 Sohm 等[23]

综述了蓝藻型固氮微生物(如 Trichodesmium)固氮

作用，并提出异养型固氮微生物的作用还有待研

究。Zhou 等[24]认为原来的微生物固氮研究局限于

水体，基于 nifH 基因检测沉积物中异养型微生物

丰度占总丰度的 0.36%–14.95%，并指出沉积物中

异养型微生物固氮作用不可忽视。目前已报道的
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微生物固氮速率仍然较低，有可能是外源性氮排

入对滨海湿地生态系统固氮过程的抑制，具体的

还有待进一步研究。 

研究发现在河口地区，由于沉降作用、流域

水文条件和环境选择压力(如盐度、温度、pH 等)

改变，沿着河头到河嘴再到近海区域的固氮菌皆

有所不同[19,25–26]。Thajudeen 等[27]在 Cochin 河口观

察到固氮菌的多样性较高，其中 γ-变形菌为优势

菌，并指出其固氮速率与 K+、Fe2+、总有机碳

(TOC)、总氮(TN)、粘土含量为负相关关系。 

2  微生物硝化过程 

2.1  分步硝化过程与完全硝化过程 

硝化过程指氨氧化为 3NO 的过程。一个世纪

以来，学者们普遍认为硝化过程需分步完成，即

包括氨氧化为 2NO 和 2NO 氧化为 3NO 两个过程，

且分别由两类微生物执行，直到 2015 年 van Kessel

等 [28] 在 富 集 氮 循 环 微 生 物 时 发 现 Candidatus 

Nitrospira nitrosa 和 Candidatus Nitrospira 

nitrificans 能执行完整的硝化过程，即完全硝化过

程(complete ammonia oxidation，Comammox)，同

年 Daims 等[29]在石油勘测井的管壁上富集到中度

噬热菌 Candidatus Nitrospira inopinata 可将 4NH

等摩尔地氧化为 3NO ，Pinto 等[30]在饮用水中发现

了 类 似 的 Nitrospira， 这 些 发 现 一 方 面 证 实 了

Comammox 理论存在的猜测[28–29]，另一方面引起

了学者对其生态位、在硝化过程中的贡献等氮循

环相关问题的广泛关注。近两年有关全程硝化菌

的 生 态 生 理 学 研 究 陆 续 发 表 ， 有 研 究 提 到

Nitrospira inopinata 对 4NH 有更强的亲和力，在低

浓度 4NH 下能缓慢生长[31]，适应于贫营养环境，

这些研究为滨海湿地系统相关研究提供了重要的

理论基础。 

下文综述的内容主要为分步硝化过程。分步

硝化过程中氨氧化过程是限速步骤[32]。基因 amoA

编码的氨单加氧酶(amo)是催化第一步氨氧化反

应的关键酶。利用 amoA 可以分析不同环境中氨

氧化效率、功能微生物的群落结构及生物多样性

等 。 能 执 行 氨 氧 化 过 程 的 细 菌 有 氨 氧 化 细 菌

(ammonia oxidizing bacteria，AOB)和氨氧化古菌

(ammonia oxidizing archaea，AOA)。人们在很长

一段时间里认为只有氨氧化细菌能进行氨氧化，

直到 2004 年科学家在研究海洋基因组学时发现泉

古菌具有与细菌相近的 amoA 基因，随后通过基

因转录的方法间接证明了氨氧化古菌也具有氨氧

化 功 能 [33–34] ； 通 过 宏 基 因 组 测 序 的 方 法 ， 在

Cenarchaeum symbiosum 的基因组序列中发现与

二氧化碳固定相关的基因，同时这些基因也是

TCA 循环过程的必需基因，推测该菌可能是混合

营养型[35]，这对碳、氮循环有着重要的意义。 

2.2  滨海湿地生态系统中 AOA、AOB 的丰度及其

多样性 

滨海湿地生态系统中主要的 AOA 菌属有

Nitrosopumilus 、 Nitrosophsera 、 Nitrosocaldus 、

Nitrosotalea。AOB 则主要包括 β-变形菌纲的亚硝

化 单 胞 菌 (Nitrosomonas) 与 亚 硝 化 螺 菌 属

(Nitrosospira)以及 γ-变形菌纲的亚硝化球菌属

(Nitrosococcus)[36]。滨海红树林中的 AOA 的丰度

总是高于 AOB，就不同红树植物而言，土著红树

林的 AOA 丰度相比于入侵的互花米草型红树林

高约 100 倍，这与其他研究相符[35,37–39]。相反的

研究也有，Wang 和 Gu[40]发现香港滨海湿地生态

系统中 AOB 的 amoA 丰度占 84%–92%，高于 AOA
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的 amoA 丰度；Li 等[41]和 Han 等[42]也发现同样的

结果。也有研究表明虽然在农耕土壤中 AOA 的丰

度高于 AOB[43]，但是 AOB 对氨氧化的贡献更   

大[44]。Cao 等[37]的研究表明红树林 AOB 多样性高

于 AOA，以互花米草型红树林和本土红树林 AOB

生物多样性无明显变化，而互花米草型 AOA 生物

多样性高于本土红树林[45]。这些研究结果表明，

滨海湿地生态系统中 AOA、AOB 的丰度以及其相

互关系还需要更多深入的研究来揭示。 

2.3  影响 AOA 和 AOB 群落的环境因子 

Han 等[42]利用基因芯片 GeoChip4.0 检测不同

红树林的 amoA，发现互花米草、桐花树、秋

茄、白骨壤红树林之间的氨氧化功能有显著差

异。Wang 和 Gu[40]研究发现芦苇和莎草对 AOB 的

群落结构有影响，对 AOA 基本无影响。在淡水

中 β-AOB 丰度显著低于海水的，AOA 的丰度基

本保持不变[46]。2012 年 Cao 等[47]进一步研究发现

从珠江口湿地到东海，β-变形菌纲的优势种由

Nitrosomonas 变为 Nitrosospira，表明盐度和人类

活动对 AOA 和 AOB 的影响较大。除受盐度和人

类活动的影响，滨海湿地生态系统 AOA 和 AOB

的相对丰度还受 4NH 、pH、 2
4SO  、重金属和有

机物等的影响 [39]。AOA 和 4NH 有较高的亲和

力 ， 在 低 4NH 的 情 况 下 具 有 很 强 的 竞 争 力 ；

AOA 还倾向于较低 pH [35,37,39,48–49]。综上，AOA

比 AOB 在极端条件或者贫营养环境中更具有生

存优势，也使得 AOA 成为这些环境下主要的氨

氧化功能菌。 

3  厌氧氨氧化 

厌氧氨氧化是指 4NH 在厌氧条件下以 2NO

为电子受体直接反应生成 N2 的过程。目前已知厌

氧氨氧化过程在水环境中普遍存在，是氮去除的

重要过程[50]。2002 年 Thamdrup 和 Dalsgaard[51]利

用 15N 稳定性同位素示踪技术首次证实了海洋沉

积物中存在厌氧氨氧化过程，并推算出高达 67%

的 N2 生成和厌氧氨氧化作用相关，该过程的发现

重新定义了氮循环[52]。按 16S rRNA 基因的系统发

育分析，厌氧氨氧化细菌是厌氧化能自养菌[53]，浮

霉菌门(Planctomycetes) Brocadiales 目，5 个暂定属

分别为：Scalindua、Brocadia、Kuenenia、Jettenia

与 Anammoxoglobus[50,52,54–55]。 

3.1  厌氧氨氧化菌的丰度、厌氧氨氧化过程速率 

滨海湿地生态系统厌氧氨氧化菌的丰度、厌

氧氨氧化过程速率及对氮损失的贡献如表 1 所示。

厌氧氨氧化菌的丰度与厌氧氨氧化速率及其对氮

损失的贡献无明显关系。珠江三角洲的厌氧氨氧化

过程对氮损失的贡献率为 0.5%–7.0%[56]；Hou 等[57]

利用同位素分析估算长江河口及海岸 6.6%–12.9%

的氮损失归因为厌氧氨氧化过程；在 2015 年，同

样的基于氮同位素分析发现厌氧氨氧化过程每年

可去除滨海湿地生态系统约 3.8%–10.7%的氮，结

合反硝化作用，去除率达 20.7%[58]；在 Zheng 等[59]

的 研 究 中 厌 氧 氨 氧 化 对 总 氮 的 损 失 贡 献 为

5%–77%。 

3.2  厌氧氨氧化菌与其他菌 

理论上厌氧氨氧化菌是严格厌氧的，然而在

某些有氧的环境中检测到了厌氧氨氧化菌的存 

在 [38 ,60]。研究指出可能的原因是氨氧化古菌如

Nitrosopumilus maritimus 及其他一些细菌如

Gammaproteobacteria、Alphaproteobacteria、

Bacteroidetes 等能为厌氧氨氧化菌创造厌氧微环

境，从而满足厌氧氨氧化菌的生长需求[61]。Zhang 
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表 1.  不同季节各地厌氧氨氧化菌丰度、厌氧氨氧化过程速率及对氮损失的贡献 

Table 1.  Spatiotemporal variations of anaerobic ammonium oxidation (anammox) bacterial abundance, anammox 
rates and anammox contribution to N2 

Study sites Season Abundance /(copies/g) 
Annamox 
rate/[nmol N/(g·h)] 

Contribution /% References 

The Yangtze Estuary and 
adjacent coastal areas 

March 
&July 

3.67×105–8.22×107 0.08–6.46 5–77 [59] 

The coastal wetlands of China 
Summer 2.87 ± 0.80×107 0.29±0.06 4.5–5.8 

[58] 
Winter 2.05 ± 0.60×107 0.13±0.03 3.8–10.7 

The Yangtze Estuary 
Summer 4.54×106–1.56×107 3.92–6.61 6.6–12.9 

[57] 
Winter 2.63×106–9.48×106 0.94–2.33 ~6.6–11 

The Pearl River Delta 
Summer 1.3×106–1.2×107 0.04–0.08 0.5–0.9 

[56] 
Winter 1.4×108–1.0×109 0.53–1.38 3.8–7.0 

Assume dry sediment bulk density is 1.88 g/cm3. 
 

等 [39]在研究高氮的滩涂时发现厌氧氨氧化菌和

AOA 有相关性，但与 AOB 无关。有学者[60]在研

究污水处理中发现 AOB 是该系统厌氧氨氧化过

程 2NO 的主要提供者。Wang 等[56]分别测定了冬

天和夏天的硝化过程和反硝化过程的速率，发现

夏天 2NO 主要来源于反硝化过程，冬天 2NO 主要

来源于硝化过程，这一结果也得到了 Hou 等[58]的

支持。反硝化过程提供的 2NO 可促进厌氧氨氧化

过程[62]，众多学者研究表明 2NO 转化为 2NO 的速

度要比厌氧氨氧化消耗 2NO 的速度快[51,63–64]，这

说明 3NO 还原为 2NO 不是厌氧氨氧化过程的限

速过程。 

3.3  基于功能基因探究厌氧氨氧化过程 

分析厌氧氨氧化常用的功能基因有联氨氧化

还原酶基因 hzo，厌氧氨氧化细菌特有的亚硝酸还

原酶基因 nirS，联胺合成酶基因 hzsA、hzsB，然

而使用不同的功能基因或 16S rRNA 技术进行研

究时可能得出不同的结论[65]。使用 16S rRNA 在分

析厌氧氨氧化菌多样性时有一定的局限性，其一

是与目标功能菌不具有直接相关性，其二是已有

引物难以覆盖所有厌氧氨氧化菌的多样性[66]；有

学者提出基于功能基因 hzo 的检测比 16S rRNA 更

详细和高效[67–68]；与 16S rRNA 和 hzo 相比，nirS

表现出一致的系统发育关系，还可量化厌氧氨氧

化细菌的丰度、空间分布等，因而被作为新的标

记物[67]；hzsA 是厌氧氨氧化菌系统发育过程中独

特的标记物，基于 hzsA 的检测可涵盖目前已知的

所有厌氧氨氧化菌[66]。 

3.3.1  厌氧氨氧化菌丰度、群落多样性和活性：

研究表明季节对厌氧氨氧化菌丰度的影响无明显

规律。Li 等[68]和 Bale 等[69]基于功能基因 hzo、hzsA

发现夏天厌氧氨氧化菌丰度高于冬天，而 Zheng

等[59]发现厌氧氨氧化菌夏季的平均丰度略高于春

季，也有学者发现季节对无厌氧氨氧化菌丰度无

明显影响[57–58]。 

厌氧氨氧化菌的多样性受纬度、温度、盐度

等因素的影响。Dale 等[70]和 Fu 等[71]在河口和滨

海湿地系统中都检测到 5 个属；Hou 等[58]和 Li   

等[41,72]在黄河长江和珠江滨海湿地以及米埔红树

林 湿 地 中 检 测 厌 氧 氨 氧 化 菌 4 个 属 ， 包 括

Candidatus Scalindua 、 Kuenenia 、 Brocadia 、

Jettenia，Hou 等[57]发现不同取样点的厌氧氨氧化

菌的群落组成在不同的季节无显著差异，在纬度
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上有显著差异，低纬度的多样性高于高纬度，并

猜测温度可能是影响厌氧氨氧化菌群落多样性的

主要因素。Hu 等[73]在研究钱塘江时发现厌氧氨氧

化菌有较高的多样性，包括 Brocadia、Scalindua、

Kueneni 和 3 个新的 cluster；当研究区域变成河口

时，同样的在长江河口沉积物中检测到 Brocadia、

Scalindua、Kueneni 菌群和 2 个新 cluster[57]，在珠

江河口中 Brocadia、Kueneni 为优势菌群[74]；范围

往海洋区域靠近后，研究发现顺着盐度梯度，低

盐度区的河口区的优势菌群为 Brocadia，Shen 等[65]

在淡水区也观察到这样的现象，中盐度区盐度，

Scalindua 与 Kuenenia 共存，Scalindua 的丰度逐

渐高于 Brocadia 变为优势菌群，至高盐度区时

Scalindua 几乎占绝对优势[59]。 

Jiang 等 [75]将崇明岛东滩的样品进行室内培

养，发现厌氧氨氧化菌的活性和丰度及厌氧氨氧

化过程速率随着盐度的上升呈现先增加后减少的

趋势。在长江河口和海岸区域厌氧氨氧化菌的速

率在 0.08 到 6.46 nmol N/(g·h)之间，其中中盐度区

Y7 点的厌氧氨氧化速率最高为 6.46 nmol N/(g·h)，

高盐度区厌氧氨氧化速率降低，低盐度区 Y4 点的

厌氧氨氧化速率最低，为 0.08 nmol N/(g·h)，这说

明厌氧氨氧化速率的活性受盐度影响较大[59]。 

3.3.2  人为氮源梯度的影响：Han 等[74]发现，在

珠江河口受人为无机氮污染的区域，珠江水携带

大量无机氮经过米埔红树林保护区，后汇入南海

浅水区到南海深水区，形成一条无机氮梯度变化

带，他们研究这些区域的厌氧氨氧化过程发现米

埔的厌氧氨氧化菌多样性最高，接着是南海浅水

区、南海深水区，珠江河口的厌氧氨氧化多样性

菌最低。在珠江的沉积物中占优势的为 Kuenenia、

Brocadia，米埔湿地则为 Kuenenia 和 Scalindua。

此外，厌氧氨氧化过程还与 4NH 、 3NO 、 2NO 及

其之间的比值[68,76–77]、pH、重金属(如铜[39])、水  

深[76]、生物扰动[38]等有关。其中水深的影响较为

明显，水深超过 20 m 的区域厌氧氨氧化对氮去除

的贡献可达 65%以上[76]。Bale 等[69]对北海的厌氧

氨氧化过程研究发现沉积物特性与该过程的活性

丰度有关。红树林对厌氧氨氧化菌也有影响，离

红树林越近的区域，hzo 丰度越高[68]。 

总而言之，厌氧氨氧化的速率较高，但是其对

滨海湿地生态系统的氮去除的贡献相对较小，这可

能是因为滨海湿地生态系统多为较浅的海洋沿岸和

河口，而厌氧氨氧化过程主要发生在沉积物中。 

4  反硝化 

反硝化是指在厌氧条件下将 3NO 还原成 N2

的过程( 3 2 2 2NO NO NO N O N     )。其中

N2O 是近年来研究较多、对臭氧层破坏作用大的

温室气体，其单位体积的增温潜能是 CO2 的 300

多 倍 [78] 。 近 年 来 反 硝 化 型 厌 氧 甲 烷 氧 化 过 程

(denitrifying anaerobic methane oxidation，DAMO)

引起了学者的广泛关注，该过程以甲烷为电子供

体，能达到脱氮、减缓温室效应的目的。 

随着生活废水和工业废水大量排入滨海湿地

生态系统，大量含氮污染物进入沉积物中[79]。反

硝化过程对滨海湿地生态系统中的氮去除起着重

要作用，有研究指出滨海湿地生态系统中超过

50% 的 溶 解 性 无 机 氮 是 通 过 反 硝 化 过 程 去 除    

的[80]。具有反硝化功能的微生物多为兼性厌氧化

能异养菌，包括芽孢杆菌属(Bacillus)、假单胞菌

属(Pseudomonas)、微球菌(Micrococcus)、产气单

胞菌属(Aeromonas)、弧菌属(Vibrio)、气杆菌属

(Aerobacter)、产碱杆菌属(Alcalogenes)、短杆菌

(Brevibacterium)、黄杆菌属(Flavobactrium)等。 



杨雪琴等 | 微生物学报, 2018, 58(4) 639 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicro 

反硝化过程涉及的酶较多。研究反硝化过程

常用的功能基因有硝酸还原酶的编码基因 narG，

亚硝酸还原酶的编码基因 nirS 与 nirK，一氧化氮

还原酶的编码基因 norB，以及氧化亚氮还原酶的

编码基因 nosZ[81–82]。但研究发现某些非反硝化菌

也 具 有 反 硝 化 功 能 基 因 ， 比 如 Vibrio 

succinogenes[83]具有 nosZ 基因，奇古菌具有 nirK

的同源基因[84]，因此不能单独使用这些功能基因

进行功能菌的鉴定。Huang 等[85]基于不同的功能

基因分析珠江的反硝化过程发现 nirS 与 nirK 主要

分布于深度 0–10 cm 处，nosZ 分布于深度 5–15 cm

处，而 narG 集中分布在 15 cm 以下；在高 3NO 浓

度条件下，narG 和 nirS 的丰度较高，而在贫营养

环境中则是 nosZ 具有更高的活性。 

4.1  反硝化过程中的关键功能基因 

nirS 和 nirK 是反硝化过程中的两个关键功能

基因，盐度对 nirS 和 nirK 有显著影响[86]。nirK、

nirS 虽然结构不同但功能一致。目前发现 nirS 与

nirK 可在不同环境中可共存，但尚未发现 nirS 与

nirK 共存于同一微生物中[86]。在有氧气的环境中

nirK 占优势[87]，推测 nirS 与 nirK 型反硝化菌在环

境中的生态位有差异[39,81]。一般情况下 nirS 型反

硝化菌在海洋环境中的丰度更高，而 nirK 型反硝

化菌在河流环境中的丰度更高 [80,88]。莱州湾的

nirK 型反硝化微生物数量高于 nirS 型，进一步研

究发现 nirK 型和 nirS 型反硝化微生物的比值取决

于 pH、 2NO 、 3NO 和 Cd，当 pH 低和 NOx
 -N 低

时 nirK/nirS 比值高[39]。在芝加哥湾、Fitzroy 河，

nirS 的丰度和多样性比 nirK 高[20,80]，在 Fitzroy 河

口 nirS/nirK 为 9.9–22.1，而且 nirS 丰度与反硝化

潜能正相关，早些的研究发现在河口沉积物中虽

然提取了 nirS 和 nirK，但是只有 nirS 显著表达[82]，

这表明在河口地区 nirS 型反硝化菌相比 nirK 型更

重要。Gao 等[88]基于功能基因 nirS 进一步研究中

国滨海湿地生态系统发现 nirS 型反硝化菌的多样

性有空间差异，但无季节差异。 

4.2  反硝化速率环境影响因子 

盐度、pH、溶解性无机氮(DIN)、溶解性有机

碳、温度被认为是影响反硝化过程的重要因素。 

有研究发现盐度对 4NH 的吸收利用有影响，

进而影响反硝化和硝化过程[89]。Neuse 河顺着盐

度梯度反硝化速率差异较大，从 0 到 275 mmol 

N/(m2·h)，平均为 75.8 mmol N/(m2·h)，但与盐度

关系不显著[90]，Magalhaes 等[91]和 Laverman 等[92]

的研究结论与此一致。反硝化菌和溶解性无机氮

(DIN)有很高的相关性，DIN 的变化影响反硝化功

能基因的分布、nirS 型反硝化菌群落结构[85]。Gao

等[88]在中国滨海湿地发现不同纬度 nirS 型菌的分

布有显著性差异，这说明温度影响是 nirS 型菌分

布和组成的主要因素。 

季节对反硝化过程的影响见表 2。滨海湿地生

态系统土壤中活性溶解有机碳和 3NO 的含量较

高，反硝化速率较快。以年来看，反硝化的速率

为 96.2−170.3 g N/(m2·yr)[56]。不同的研究对于反

硝化速率的测定数据有所差异，季节对于反硝化

速率的影响也有所不同。在很多河口区，反硝化

速率呈现春高夏低的季节变化规律[56,90]，这可能

是春季时，硝化-反硝化紧密耦合，硝化过程产生

的 3NO 最终被反硝化还原成 N2；夏季时，表层沉

积物的低溶氧导致硝化速率降低，尽管反硝化潜力

与春季相当，但实际反硝化速率大大降低[93]。也有

研究发现冬天的反硝化速率相比于夏天较高[56,90]，

9–11 月的反硝化速率较高，3–5 月较低[20,94–95]，这

可能和研究点溶解有机碳的供给有关。 
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表 2.  不同季节各地反硝化过程速率 

Table 2.  Spatiotemporal variations of denitrification in different seasons 

Study sites  Season Denitrification rate/(nmol N/(g·h)) Refs 

The Yangtze Estuary and adjacent coastal areas March &July 0.02–14.78 [59] 

The coastal wetlands of China 
Summer 3.66–7.59 

[58] 
Winter 0.87–3.29 

The Yangtze Estuary 
Summer 41.82–67.13 

[57] 
Winter 12.04–20.03 

The Pearl River Delta 
Summer 16.17–37.04 

[56] 
Winter 41.74–65.8 

Assume dry sediment bulk density is 1.88 g/cm3. 

 

5  3NO还原成铵（DNRA） 

滨海湿地生态系统中研究集中于 3NO 异化还

原 成 4NH (DNRA) 的 研 究 。 3NO 还 原 成 铵

(dissimilatory nitrate reduction to ammonium ，

DNRA)是 3NO 还原为 4NH 的过程，和反硝化、厌

氧氨氧化过程一样，DNRA 是 3NO 还原的重要过

程。反硝化和厌氧氨氧化将硝氮转化为 N2 或 N2O，

从滨海湿地生态系统中去除氮，而 DNRA 将硝氮

转化为生物可利用的氨氮存留在系统中，供植物、

细菌利用，或再被氧化为 3NO 。氨氮的产生可提

高生态系统初级生产力， 2NO 的消除可减少对细

胞的毒害作用。该过程严格厌氧，主要发生在沉

积物 15 cm 以下[85]。执行 DNRA 过程的微生物有

以有机物为电子供体的异养型和以 H2S、Fe( )Ⅱ

或其他无机物为电子供体的化能自养型[96–97]。在

滨海湿地生态系统中能执行 DNRA 过程的微生物

包括化能自养型硫细菌如贝扎托菌属(Beggiatoa)

和 辫 硫 菌 属 (Thioploca)[98] 、 肠 原 杆 菌 、

Staphylococcus carnosus、Bacillus、Clostridia、Vibrio、

Pscudomonas、Azospirillum、Aeromonas[96,99]等。 

DNRA 过 程 分 为 3NO 还 原 成 2NO 过 程 和

2NO 还原成 4NH 过程。执行 DNRA 过程的微生物

种类繁多，常用功能基因 nrfA 探究该过程[99–100] 

及研究 DNRA 微生物多样性。nrfA 基因相比于

nirB 存在于更多的微生物中[99]，nrfA 基因对低浓

度 3NO 更敏感[101]，nirB 适用于 3NO 高浓度情况。

DNRA 过程对 Little Lagoon 总 4NH 通量贡献

5%–80%[21]。基于功能基因 nrfA 的研究发现黄河

DNRA 速率及 nrfA 丰度和盐度呈负相关关系[102]。

nrfA 的分布受 4NH 浓度的影响，在碳受限的情况

下，DNRA 过程被抑制，虽然随着土层往下，nrfA

基因丰度减小，但相对丰度增加[85]。功能基因的

丰度和相应过程的速率不呈正相关关系。通过

nrfA 来检测执行 DNRA 的细菌时，有些细菌(如

Shewanella oneidensis MR-1 、 Thioalkalivibrio 

nitratireducens)虽可执行 DNRA 过程，但是其并无

nrfA 基因[97]，因此需要与其他技术相结合。 

5.1  DNRA 速率 

近年来除了被广泛提及的反硝化过程外，许

多学者提出 DRNA 对氮去除的贡献不可忽略，甚

至起主要作用。nrfA 丰度、DNRA 过程速率及对

硝酸盐还原的贡献如表 3 所示。Laverman 等[92]用

FTRs 测定 3NO 还原速率为 200 nmol N/(cm3·h)，

其中反硝化为 3NO 还原贡献约 50%，其余的以 
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表 3.  不同季节各地 nrfA 丰度、DNRA 过程速率及 DNRA 对 
3NO 还原的贡献 

Table 3.  Spatiotemporal variations of nrfA abundance, DNRA rates and DNRA contribution to total 2NO  

reduction 

Study sites Season DNRA rate/(nmol N/(g·h)) Abundance/(copies/g) Contribution/% Refs

The Yangtze Estuary 
Summer 0.71–5.57 2.76×108–12.01×108 

10–30 [106]
Winter 0.14–2.98 1.70×108–9.30×108 

The Yellow River Estuary May 0.10–3.29 ~3.00×109–2.27×1010 8.68–42.07 [102]

The coastal wetlands of China 
Summer 0.48–0.81 

– – [58] 
Winter 0.15–0.42 

Little Lagoon 2/4/5/8/10/11 2.88 – 30–40 [21] 

Assume dry sediment bulk density is 1.88 g/cm3. 
 

DNRA 为主，DNRA 对氮去除的贡献十分值得  

重视。以 Little Lagoon 为例，其 DNRA 速率平   

均 为 54.1 μmol N/(m2·h)， 远 高 于 反 硝 化 速 率       

(7.7 μmol N/(m2·h))。DNRA 对 3NO 还原的贡献率

为 30%–40%，在 5 月至 8 月贡献率甚至达到 84%，

相似的 DNRA 速率在 Florida 和 Texas 河口地区也

有观测到[21,103–104]。研究指出 DNRA 在电子供体丰

富、可利用 3NO 浓度低和温度高的环境中占主要优

势[105]。在不同的季节下 DNRA 速率相差较大，Little 

Lagoon 在冬天平均 DNRA 速率为 1 μmol N/(m2·h)，

而在夏天最高时可达到 168 μmol N/(m2·h)[21]。

DNRA 速率与有机物、可利用 4NH 呈显著的正相

关关系[102]。盐度对 DNRA 过程的影响则是矛盾

的，一方面有研究表明底泥的盐度增加可能导致

4NH 和溶解性有机碳的瞬时释放，增加从底泥到

水体 4NH 的流出量，提高 3NO 还原速率和 2NO 产

生速率[92]；另一方面长江河口 DNRA 菌的活性和丰

度随着盐度梯度变化无明显趋势[102]。 

5.2  影响 DNRA 和反硝化的主要因素 

同为氮去除过程，DNRA 和反硝化常被放在

一起比较。研究表明 DNRA 在电子供体丰富、可

利 用 3NO 浓 度 低 和 温 度 高 的 环 境 中 占 主 要 优   

势[105]。在含氧量低或缺氧的环境中影响 DNRA 和

反硝化过程的因素有易降解的有机碳、 3NO 可利

用性、C/N 比、硫化物浓度、土壤性质、pH、温

度、微生物世代时间、 3 2NO /NO  、盐度[97,105,107–108]。

在碳受限的情况下，DNRA 过程被抑制[85]；van den 

Berg 等[109]在氮受限 DNRA 过程占优势的情况下，

提高电子供体富集培养了 DNRA 菌。在 HS–丰富

的厌氧环境中，HS–作为电子供体可以干扰硝化过

程和限制反硝化过程 3NO 的供应，使得 DNRA 过

程在 3NO 还原过程中占优势，在 Little Lagoon 研

究中得到了验证，夏天反硝化和 DNRA 过程速率

达到最高时仍相差一个数量级[21]。Decleyre 等[110]

取潮间带泥滩地沉积物实验表明小范围的土壤异

质性会影响 DNRA 过程速率。一方面 HS–浓度与

pH、温度正相关[21]，通过影响 HS–浓度影响 DNRA

过程和反硝化过程，另一方面温度高、SOD 增加

为其创造了还原环境[97,104,111]。Yoon 等[112]通过研

究 具 有 反 硝 化 功 能 和 DNRA 功 能 的 菌 发 现

2 3NO /NO  比值大小影响 Shewanella loihica strain 

PV-4 对氮去除路径的选择，当 2 3NO /NO  比值高
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时，以 DNRA 过程为主。盐度的增加会提高 DNRA

的速率[107,113–114]。盐度对 DNRA 过程的影响有两

种解释：第一种认为这是由于与 DNRA 过程竞争

的反硝化过程受到盐度的抑制作用，但也有研究

表明反硝化对盐度并不敏感，故这一观点还存在

争议。另一个解释是随着盐度升高， 2
4SO  含量下

降，硫还原细菌的 DNRA 过程的电子供体(即低价

态硫化物)就相应增多了，这既能抑制反硝化过程

又能促进 DNRA 过程。 

综上所述，针对氮去除(DNRA、反硝化、厌

氧氨氧化)过程，DNRA 过程在可利用有机碳多、

H2S、低 3NO 、温度高、盐度较高的环境下为氮去

除的主要方式；可利用的有机碳少的情况下反硝

化和厌氧氨氧化过程为氮去除的主要方式，在这

种情况下，H2S 的存在对厌氧氨氧化过程的影响

变小。DNRA 在滨海湿地生态系统中比反硝化过

程占优势时可能的原因可归纳为：(1) DNRA 过程

的自由能；(2) 相比反硝化菌， 3NO 和 3NO 铵化

细菌的亲和力更高[105]。当 DNRA 速率高于反硝化

速率时，增加的氮排入和氮去除是负反馈关系，

被固定的氮仍存于系统中[103–104]，可能会加剧水体

尤 其 是 海 洋 富 营 养 化 和 HABs (harmful algal 

blooms)。 

6  总结和展望 

本文综述了滨海湿地生态系统氮循环研究进

展，得益于宏基因组学研究的兴起，使得我们对

环境微生物的认识不只是局限于有限的可培养的

微生物。发展成熟的高通量测序技术和基因芯片

技术具有全面、准确、信息深入的特点。本综述

中提到的众多研究通过宏基因组学研究解答了传

统生物学方法所不能回答的问题，极大地丰富及

补充了微生物驱动下氮循环中的理论知识。同时

也发现了新的、拟解决以及有待进一步深入探讨

的科学问题，概述如下：(1) 基于纯培养进行厌氧

氨氧化菌的代谢过程及其功能活性特征的研究。

厌氧氨氧化菌生长十分缓慢、生长条件要求严格，

其纯培养目前仍是尚待解决的难题。(2) 优化计算

水质模型及检测微生物代谢活性方法。引入多维

度、多因子可以更真实全面地分析环境因子与微

生物之间的关系，为揭示微生物的代谢规律进而

挖掘其功能提供更准确的信息。(3) 一定的局限

性。需注意引物的选择，针对同一过程，可采用 2

种以上的功能基因使结果更加真实可信；宏基因

组测序可检测环境中所有基因，但常由于测序深

度不够，仅能检测到丰度高的基因或种群；单细

胞基因组测序有利于氮循环微生物群落结构和功

能分析。(4) 滨海湿地生态系统中 Comammox 过

程速率及微生物的研究急需开展以重新认识硝化

过程。进一步值得研究的还有 Comamox 微生物和

AOA、AOB 在滨海湿地生态系统中的生态位以及

对硝化作用的贡献。(5) 目前滨海湿地生态系统固

氮过程的速率相比于其他过程较低，可能是外源

性氮排入对滨海湿地生态系统固氮过程的抑制，

具体原因有待进一步研究。(6) 目前关于环境因子

对氮循环过程速率及微生物群落的研究众多，但

更深层次的认识仍不够。氮循环与碳、磷、硫循

环的偶联机制及生态学意义值得大家进行深入的

探索[115]。滨海湿地生态系统是海洋水体最重要的

防线之一，国内对滨海湿地生态系统的研究还相

对较少，因此深入了解其中的物质循环规律对维

系其生态平衡并保护海洋水资源有着重要的参考

价值。 
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Microbially-driven nitrogen cycling in coastal ecosystems 
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Abstract: Coastal wetlands are ecosystems between terrestrial and marine ecosystems, which are highly diverse 

and also result in highly diverse microbial communities. In the last several decades, an increasing nitrogen load into 

coastal wetland ecosystems causes serious environmental problems such as eutrophication, and harmful algal 

blooms. Here we review the microbial communities involved in nitrogen cycling processes, such as nitrogen 

fixation, nitrification, denitrification, anaerobic ammonium oxidation, dissimilatory nitrate reduction to ammonium 

processes, and their key functional genes including nifH, amoA, hzo, nirK, nirS and nrfA as well as related 

environmental factors to further understand the microbially-driven nitrogen cycling processes for potentially 

removing nitrogen to mitigate eutrophication and harmful algal blooms. 

Keywords: coastal ecosystems, nitrogen cycling, nitrogen fixation, nitrification, denitrification, anaerobic 

ammonium oxidation, dissimilatory nitrate reduction to ammonium (DNRA) 
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