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摘   要：【目的】异养硝化-好氧反硝化(heterotrophic nitrification-aerobic denitrification, HN-AD)
微生物在生物脱氮中具有重要作用，而能同时去除废水中多种无机氮尤其是羟胺的 HN-AD 微生

物报道较少。本研究从菜地中分离筛选出一株能同时去除羟胺和亚硝酸盐的 HN-AD 菌株 EN-F4，
探究其脱氮特征以及羟胺对其脱氮过程的影响，为提高废水处理效率奠定基础。【方法】通过形

态学和 16S rRNA 基因测序对该菌株进行鉴定，并利用批量试验研究该菌株的脱氮特征，结合氮

平衡、酶活性和特异性酶抑制剂探索菌株的 HN-AD 机理，最后通过添加羟胺研究其对不同氮源

转化的影响。【结果】菌株 EN-F4 经鉴定为栖稻假单胞菌(Pseudomonas oryzihabitans)，该菌株在

25 ℃条件下对铵盐、羟胺、亚硝酸盐和硝酸盐的去除效率分别为 99.27%、99.13%、87.01%和

85.20%，对应的最大去除速率分别为 8.27、1.85、5.10 和 5.31 mg/(L·h)。更突出的是，外加羟胺

后不会抑制该菌的反硝化能力，反而促进了亚硝酸盐和总氮的去除，其最大去除速率分别提升至

7.80 mg/(L·h)和 7.51 mg/(L·h)。结合酶活性的成功检测、氮平衡和 HN-AD 特异性酶抑制剂分析证

实了菌株具有优异的 HN-AD 能力。【结论】菌株 Pseudomonas oryzihabitans EN-F4 可以在 25 ℃
条件下高效地进行 HN-AD 去除废水中的多种无机氮，且羟胺能显著促进亚硝酸盐和总氮的去除。 



 

 

 

谢尧旭等 | 微生物学报, 2023, 63(10) 3859 

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

关键词：Pseudomonas oryzihabitans；异养硝化-好氧反硝化；酶活；抑制剂；氮平衡  

Nitrogen removal characteristics of Pseudomonas 
oryzihabitans EN-F4 with/without the supplementation of 
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Abstract: [Objective] The microorganisms with the function of heterotrophic 
nitrification-aerobic denitrification (HN-AD) play a key role in the biological removal of 
nitrogen, while little is known about the HN-AD microorganisms capable of simultaneous 
removing multiple inorganic nitrogen sources, especially hydroxylamine, from wastewater. In 
this study, a HN-AD strain EN-F4 capable of simultaneous removing hydroxylamine and nitrite 
was isolated from a vegetable field. We explored its nitrogen removal characteristics and the 
effects of hydroxylamine on the nitrogen conversion process, aiming to lay a foundation for 
improving the efficiency of wastewater treatment. [Methods] The strain EN-F4 was identified 
based on morphological characteristics and 16S rRNA gene sequence. Batch experiments were 
carried out to determine the nitrogen conversion characteristics of the strain EN-F4. The 
nitrogen balance, enzyme activity, and specific enzyme inhibitor tests were conducted to 
decipher the HN-AD mechanism of the strain EN-F4. Finally, the effects of hydroxylamine 
addition on the conversion of different nitrogen sources were explored. [Results] The isolate 
EN-F4 was identified as Pseudomonas oryzihabitans. The strain cultured at 25 ℃ showed the 
ammonium, hydroxylamine, nitrite, and nitrate removal efficiencies of 99.27%, 99.13%, 
87.01%, and 85.20% and the maximum nitrogen removal rates of 8.27, 1.85, 5.10, and 5.31 mg/(L·h), 
respectively. The addition of hydroxylamine did not inhibit the denitrifying ability of the strain 
EN-F4, while it promoted the removal of nitrite and total nitrogen by the strain, with the 
maximum removal rates reaching 7.80 and 7.51 mg/(L·h), respectively. The enzyme activity, 
nitrogen balance, and specific enzyme inhibitors confirmed the strong HN-AD capability of the 
strain. [Conclusion] Pseudomonas oryzihabitans EN-F4 could efficiently remove inorganic 
nitrogen sources from wastewater by HN-AD at 25 ℃, and hydroxylamine could significantly 
promote the removal of nitrite and total nitrogen.  
Keywords: Pseudomonas oryzihabitans; heterotrophic nitrification-aerobic denitrification 
(HN-AD); enzyme activity; inhibitors; nitrogen balance 
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氮作为植物生长的必需养分之一，是一种不

可或缺的化学元素。近年来，人们为了使农作物

增产大量施用氮肥，但作物不能完全吸收利用全

部的氮，导致过剩的氮积累在土壤中，经微生物

作用被转化为无机氮随雨水流入地表水和地下

水中，继而导致水质恶化并危害人类健康[1]。氮

污染废水中主要污染物包括铵、羟胺、硝酸盐和

亚硝酸盐。据报道，铵态氮对水生生态系统具

有较强的破坏性[2]；羟胺不仅对植物有害，还

会抑制微生物的生长，进而降低微生物的脱氮

效率[3-5]；亚硝酸盐和硝酸盐对人类健康具有较

大的危害，过量的亚硝酸盐和硝酸盐会阻断正常

的氧气运输，诱导高铁血红蛋白血症[6-7]，还可

能会导致甲状腺肿大、癌症以及生殖和发育毒性

等疾病[8-11]。因此，高效去除污水中的含氮污染

物成为了近年来的热点研究，在污水脱氮方法

中，微生物脱氮技术因其简单高效、成本低廉且

无二次污染等优点深受广大研究人员的青睐，俨

然成为了含氮污水治理中有效方式之一。 
随着研究的深入，异养硝化-好氧反硝化

(heterotrophic nitrification-aerobic denitrification, 
HN-AD)微生物的发现进一步提高了废水脱氮效

率。目前已被分离出的大部分 HN-AD 微生物如

不 动 杆 菌 属 (Acinetobacter)[12] 、 芽 孢 杆 菌属

(Bacillus)[13]、红球菌属(Rhodococcus)[14]和假单

胞菌属(Pseudomonas)[5]等均能在好氧条件下去

除废水中的无机氮。然而，这些微生物在脱氮过

程中普遍存在无机氮去除速率低下、亚硝酸盐大

量积累、羟胺不能去除、多种氮源去除受限，以

及有毒物质羟胺或亚硝酸盐抑制脱氮效率等现

象。例如，在优化条件下，菌株 Pseudomonas sp. 
DM02 在 12 h 内仅去除 10 mg/L 的铵[15]；菌株

P. stutzeri C3 在好氧反硝化过程中有大量亚硝

酸盐累积[16]；菌株 P. mendocina X49、P. stutzeri 
GEP-01 和 Zobellella taiwanensis DN-7 均不能去

除羟胺[17-19]；菌株 Alcaligenes faecalis No.4 和

A. faecalis NR 不能去除硝态氮和亚硝态氮[20-21]；

菌株 P. stutzeri T13 在 HN-AD 过程中，累积的亚

硝酸盐会显著降低总氮的去除效率等[22]。因此，

分离筛选出一株不受各种氮形式及浓度限制并

且能够高效去除一种或多种氮源的 HN-AD 菌株

是非常迫切的。 
本研究利用羟胺和亚硝酸盐为混合氮源从

菜地中分离筛选出一株 HN-AD 菌株 EN-F4，并

通过形态学观察、16S rRNA 基因测序分析及系

统发育树的构建对该菌株进行鉴定；采用不同的

无机氮(铵、羟胺、亚硝酸盐和硝酸盐)为唯一氮

源，探究菌株 EN-F4 的异养硝化和好氧反硝化

能力；通过中间产物检测、氮平衡分析、相关酶

活性以及酶抑制剂测定来探索菌株 EN-F4 的脱

氮特征。本研究结果对提高废水处理效率具有一

定的参考价值。 

1  材料与方法 
1.1  材料 
1.1.1  菌株来源 

样品采于中国贵州省锦屏县菜地。 
1.1.2  培养基[5] 

Luria-Bertani (LB)液体培养基(g/L)：10.0 氯

化钠，10.0 胰蛋白胨，5.0 酵母浸粉，pH 值 7.2。
该培养基用于活化及培养细菌。 

富集培养基(g/L)：0.098 6 NaNO2，0.049 6 
HONH3Cl ， 0.014 CaCl2 ， 0.04 MgSO4 ， 3.5 
K2HPO4，1.5 KH2PO4，0.009 Fe2(SO4)3，1.836 
C6H5Na3O7·2H2O，pH 值 7.2。该培养基用于分

离细菌。 
溴麝香草酚蓝(BTB)固体培养基(g/L)[23]：  

1 KH2PO4，0.236 (NH4)2SO4，0.488 MgSO4，0.094 
CaCl2，0.592 FeSO4·7H2O，2.45 C₆H₅Na₃O₇，   
18 agar，BTB (1.5%乙醇)试剂 1 mL，pH 值 7.0。
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该培养基用于菌株 EN-F4 的形态鉴定。 
硝化培养基(g/L)：0.099 2 HONH3Cl 或 0.236 

(NH4)2SO4 或混合的 0.236 (NH4)2SO4 和 0.049 6 
HONH3Cl，3.5 K2HPO4，0.04 MgSO4，0.009 
Fe2(SO4)3 ， 0.014 CaCl2 ， 1.5 KH2PO4 ，

1.225/3.064/3.676 C6H5Na3O7·2H2O，pH 值 7.2。
该培养基用于评估菌株的异养硝化能力。 

反硝化培养基(g/L)：0.361 KNO3 或 0.246 
NaNO2 或混合的 0.361 KNO3 和 0.246 NaNO2，

3.5 K2HPO4，0.009 Fe2(SO4)3，1.5 KH2PO4，0.04 
MgSO4 ， 0.014 CaCl2 ， 3.064/3.064/6.127 
C6H5Na3O7·2H2O，pH 值 7.2。该培养基用于评

估菌株的好氧反硝化能力。 
羟胺的影响培养基(g/L)：0.049 6 HONH3Cl，

0.236 (NH4)2SO4或 0.361 KNO3或 0.246 NaNO2，

0.014 CaCl2，0.009 Fe2(SO4)3，3.5 K2HPO4，1.5 
KH2PO4，0.04 MgSO4，3.676 C6H5Na3O7·2H2O，

pH 值 7.2，该培养基用于评估羟胺对其他无机氮

的影响。 
以上所有培养基均在 0.11×103 Pa、121 ℃条

件下灭菌 30 min，冷却后备用。 

1.2  菌株分离筛选与鉴定 
在 250 mL 锥形瓶中加入 100 mL 含有羟胺

和亚硝酸盐的灭菌培养基，从采集的湿土样中取

约 1 g 样品至富集培养基中培养 3 d (25 ℃、  
150 r/min)。取富集培养后的培养基置于新鲜培

养基中继续培养，培养条件不变，此操作重复 3 次。

取 5 µL 细菌悬浮液涂布在 LB 和 BTB 固体培养

基平板上，在 25 ℃条件下培养 3 d，选择其中能

使 BTB 培养基变蓝的菌落，用重复平板划线法

对菌落进行纯化分离。从分离出的菌株中挑选出

羟胺(NH2OH)和亚硝酸盐(NO2
‒-N)去除效率最

高的菌株作为 HN-AD 候选菌株，并将其保存在

30%甘油溶液(‒20 ℃)中。分别使用扫描电子显

微镜 (SU8100，日立 )和光学显微镜 (Olympus 

BX53-DIC，东京)来观察候选细菌的革兰氏染色

和形态。再用细菌 DNA 提取试剂盒(Magen)从
候选菌株中提取总 DNA，采用 16S rRNA 基因

通用引物 27F 和 1492R[24]进行聚合酶链式反应

(PCR)扩增(CFXConnect&T100)。PCR (25 µL)反
应体系参照 Zhang 等[5]的报告。PCR 产物经凝胶

电泳后，由上海生工生物技术有限公司进行测

序，获得 16S rRNA 的全长基因序列，并将其提

交至 GenBank 获得登录号，通过 BLAST 同源性

检索与其他序列进行比较，采用软件 MEGA 6.0 
中 Clustal X 程序进行多重序列比对分析，通过

neighbor-joining 方法构建进化树，对候选菌株进

行分析鉴定。 

1.3  对菌株脱氮能力的评估 
将菌株 EN-F4 接种到 LB 液体培养基中，在

25 ℃、150 r/min 摇床活化 24 h[3]；在 6 500 r/min
条件下离心 5 min (25 ℃)，再用 20 mL 灭菌纯水

洗涤细菌 3 次，分别接种于 100 mL 硝化和反硝

化培养基中。在去除铵盐、硝酸盐和亚硝酸盐培

养基中，菌株 EN-F4 的初始接种量控制在 0.2 (细
胞光密度，OD600)左右，在去除羟胺培养基中，

其 OD600 控制在 0.5 左右。随后振荡培养接种后

的培养基，每隔 6 h 从含有不同氮源的培养基中

采集培养液，测定 pH、OD600 和铵(NH4
+-N)、羟

胺(NH2OH)、硝酸盐(NO3
‒-N)、亚硝酸盐(NO2

‒-N)
和总氮(TN)浓度。选用 pH 计(DDS-307A)测定样

本 pH 值。用分光光度计(Metash UV-6000)测定

OD600 和各种无机氮浓度。分别采用靛酚蓝紫外

分光光度法、8-羟基喹啉紫外分光光度法、紫外

分光度法、N-(1-萘基)-乙二胺分光光度法和碱性

过硫酸钾消解紫外分光光度法测定铵盐、羟胺、

硝酸盐和亚硝酸盐和总氮浓度[25]。氮的去除效

率 和 速 率 分 别 用 公 式 ： Ef=(R1-R2)/R1 ，

Ef1=(R1-R2)/h 计算[26]，其中 Ef、Ef1、R1、R2
和 h 分别表示无机氮的去除效率、氮的去除速
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率、初始氮浓度、最终氮浓度和培养时间[27]。

所有试验重复 3 次。 

1.4  羟胺对其他无机氮转化的影响分析 
将浓度为 10 mg/L 的羟胺分别加入到含铵、

硝酸盐和亚硝酸盐的培养基中，培养方法和测定

方法与 1.3 一致。所有试验重复 3 次。 

1.5  氮平衡 
运用 2.2 的接种方法，将菌种分别接种于  

4 种分别以铵、羟胺、硝酸盐和亚硝酸盐为单一

氮源的硝化和反硝化培养基中，在每个测试的初

始(0 h)和结束时收集合成废水中的细菌悬浮液，

每次取出约 6 mL 的细菌悬液，并以 6 500 r/min
离心 5 min。测定初始培养时间的 TN 浓度(标
记为 Initial TN1)和无机氮(NH4

+-N、NH2OH、

NO2
‒-N 和 NO3

‒-N)浓度。使用 300 W 的功率以

及间隔 /超声时间都为 3 s 的 JY92-IIN 超声

(Scientz-IID，JY92-IIN，宁波新芝生物科技股

份有限公司)处理将每种细菌悬液的另外 6 mL
等分试样超声处理 15 min，以破坏细胞并释放

细胞内氮，再使用 0.22 mm 的过滤器过滤离心

后的上清液，然后测定初始培养时间的 TN (标
记 为 Final TN1) 和 无 机 氮 浓 度 。 分 别 用

(NH4)2SO4、HONH3Cl、KNO3 或 NaNO2 作为单

一氮源培养样品 12、30、12 和 12 h，然后对每

个样品执行上述程序，以确定最终无机氮、

Initial TN2、Final TN2 和无机氮含量，无机氮

Final (NH4
+-N、NH2OH、NO3

‒-N 和 NO2
‒-N)的

氮平衡计算参照 He 等[28]的研究。 

1.6  酶活性 
将菌株 EN-F4 分别转接至含铵、羟胺、硝

酸盐和亚硝酸盐培养基中培养 5、10 和 8 和 15 h
后，在 6 500 r/min、25 ℃条件下离心 5 min 后获

得细菌上清液。通过 BCA 细菌蛋白质提取试剂

盒(Solarbio)检测总蛋白浓度。关键硝化酶氨单

加氧酶(AMO)活性被送至贵州为莱科技有限责

任公司进行检测。使用亚硝酸盐还原酶活性测定

试剂盒(COMIN)检测亚硝酸盐还原酶 NIR 活

性。为了测定羟胺氧化还原酶(HAO)活性，使

用亚硝酸盐还原酶试剂盒中的提取液及破碎

条件将菌株 EN-F4 细胞裂解。配制 HAO 的反

应体系(20 mL)包含 EDTA (0.04 mmol/L)[29]、

酶提取物、K3[Fe(CN)6] (0.01 mol/L)、Tris-HCl 
(10 mmol/L)和 HONH3Cl (15 mg/L)。在 25 ℃条

件下培养反应 15 min 后，通过检测羟胺的减少

量来评估 HAO 活性。NR 的反应体系(20 mL)包
含 硝 酸 盐 (20 mg/L) 、 酶 提 取 物 、 Tris-HCl      
(10 mmol/L)和 NADH (0.2 mmol/L)。用硝酸盐的

减少量来评估 NR 的酶活性。 
酶活力单位(U)的定义为在特定条件下，每

分钟转化 1 µmol 底物所需的酶量，酶的比活性

(U/mg)的计算方式是每毫克蛋白质所含的酶活

力单位数。对照组不含酶提取物。 

1.7  HN-AD 相关酶抑制剂评估 
为了进一步探究菌株 EN-F4 的关键酶活性，

使用特异性硝化抑制剂二乙基二硫代氨基甲酸

DDC (0、0.5、1.0、1.5 和 2.0 mmol/L)和 1-辛炔

OCT (0、4.0、8.0、12.0 和 16.0 mmol/L)探究其

对 AMO 的抑制效果；使用 Na2WO4 (0、0.85、
1.70、2.55 和 3.40 mmol/L)和原花青素(0、0.042、
0.084、0.126 和 0.168 mmol/L)做硝酸盐还原酶

NR 的抑制剂，探究其抑制效果；使用 DDC (0、
0.5、1.0、1.5 和 2.0 mmol/L)做亚硝酸盐还原酶

NIR 的抑制剂，探究其抑制效果。对照组中不添

加抑制剂。铵、硝酸盐和亚硝酸盐的初始浓度固

定在 50 mg/L，接种方式与 1.2 相同，通过各无

机氮的去除情况以评估抑制剂对菌株关键酶活

性的抑制效果[26]。 

1.8  统计处理和图形制作 
使用 Excel 和 SPSS Statistics 软件进行数据

统计分析。MEGA 7.0 和 Origin2021 制作相关图
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形。本研究的所有结果均表示为平均值±标准差。 

2  结果与讨论 
2.1  菌株 EN-F4 的鉴定 

经过初步筛选，从土壤样品中分离出数十株

菌株，其中菌株 EN-F4 表现出能同时且高效去

除羟胺(NH2OH)和亚硝酸盐(NO2
‒-N)的脱氮能

力，将该菌株纯化并作为候选菌株。经观察菌株

的形态发现，菌株 EN-F4 的菌落呈黄色、圆形、

中间凸起、边缘规则、表面光滑湿润且在 BTB
和 LB 培养基上不透明。经革兰氏染色发现菌株

EN-F4 为阴性，无鞭毛。将测序获得的 16S rRNA
的核苷酸序列提交至 GenBank 中获得菌株

EN-F4 的登录号：OP891013。通过 BLAST 的同

源性检索表明菌株 EN-F4 与 Pseudomonas 
oryzihabitans 的相似度高达 99%。基于菌株

EN-F4 和其他相关菌株的 16S rRNA 基因序列构

建的系统发育树，进一步说明了细菌 EN-F4 与

P. oryzihabitans OR204 菌株密切相关。以上结果

说明，菌株 EN-F4 为 P. oryzihabitan EN-F4。此

前，已有许多研究证明假单胞菌属中许多菌株具

有 HN-AD 能力，如 P. taiwanensis EN-F2[5]、P. 
tolaasii Y-11[27] 、 P. stutzeri YG-24[30] 和 P. 
aeruginosa P-1[24]等，据了解，P. oryzihabitans
在羟胺存在下的氮去除研究未见报道。 

2.2  异养硝化能力评价 
在有氧条件下，以铵态氮为单一氮源研究菌

株 EN-F4 的异养硝化特征，每间隔 6 h 对菌株

EN-F4 的细胞生长、中间代谢产物、铵和总氮的

含量进行检测，结果如图 1A 所示。菌株 EN-F4
接种到培养基后直接进入对数生长期，培养 6 h
后，OD600 从 0.21 增至 0.96。随着细菌的生长，

53.40 mg/L 的初始铵态氮被去除了 92.89%，最

大去除速率高达 8.27 mg/(L·h)，显著高于菌株

T. pantotropha [5 mg/(L·h)][31]、Rhizobium sp. 

WS7 [3.18 mg/(L·h)][32] 、 Pesudomonas sp. 
ADN-42 [1.38 mg/(L·h)][33]和 Rhodococcus sp. 
CPZ24 [3.1 mg/(L·h)][14]。培养 12 h 后，铵几乎

被完全去除(99.27%)，值得注意的是，铵可能在

6‒12 h 之间已经被完全去除，12 h 检测到的铵

态氮可能是细菌死亡分解后释放到培养基中的

铵[30]，且 12 h 后铵浓度会随着培养时间逐渐升

高。随着铵态氮的去除，总氮浓度(53.49 mg/L)
显著降低至 5.35 mg/L，去除率和速率分别高达

90.00%和 7.80 mg/(L·h)，总氮的去除速率均高于

上述已报道的生物脱氮菌，表明了菌株 EN-F4
能高效地将大部分铵态氮转化为气态氮。在铵态氮

去除的过程中，未检测到羟胺的积累，只在培养   
6 h 时检测到 0.10 mg/L 的亚硝酸盐以及 4.49 mg/L
的 硝 酸 盐 ， 随 后 被 消 耗 ， 亚 硝 酸 盐 与

Pseudomonas taiwanensis EN-F2 菌株的变化趋

势类似[5]。说明菌株 EN-F4 在进行硝化的同时也

能执行反硝化作用去除硝酸盐和亚硝酸盐[34]，

因此没有中间产物的积累。由于反硝化产碱，pH
值从 7.19 升至 9.03。以上所有结果表明，菌株

EN-F4 能高效进行以铵态氮为单一氮源的异养

硝化且无中间代谢产物的积累。 
羟胺是硝化过程的中间产物，在含氮废水中

普遍存在。研究表明，羟胺的存在会抑制反硝化

细菌的繁殖[4]，过量的羟胺会抑制脱氮过程，甚

至导致反硝化细菌死亡[20,35-36]，故目前报道的大

部分微生物均不能在羟胺存在的情况下生长繁

殖并将其去除。为了验证菌株 EN-F4 是否具有

去除羟胺的能力，本研究以盐酸羟胺为唯一氮源

进一步探索菌株的异养硝化能力。结果如图 1B
所示，把菌株 EN-F4 接种至含羟胺培养基 30 h
后，OD600 从 0.45 上升至 0.61，pH 值从 7.17 上

升至 8.00。随着菌株的生长，羟胺浓度(22.94 mg/L)
也显著降低至 0.20 mg/L，去除率和最大去除速

率分别是 99.13%和 1.85 mg/(L·h)，羟胺的最大



 

 

 

3864 XIE Yaoxu et al. | Acta Microbiologica Sinica, 2023, 63(10) 

 actamicro@im.ac.cn,  010-64807516 

去除速率远高于 Glutamicibacter arilaitensis 
EM-H8 [0.21 mg/(L·h)][37]、Pseudomonas putida 
Y-9 [0.028 mg/(L·h)][38] 和 Photobacterium sp. 
NNA4 [0.7 mmol/(L·h)][39]，这种现象打破了羟

胺存在下微生物不能生长并将其去除的局限

性。总氮的去除率为 22.09%，最大去除速率为

2.31 mg/(L·h)，均高于上述菌株。在去除羟胺的过

程中，亚硝酸盐积累在 18 h 达到峰值(15.91 mg/L)，
30 h降至2.43 mg/L。这种现象与Photobacterium sp. 
NNA4[39]和 A. faecalis No.4[20]的情况相反，两者

均能去除羟胺但未见菌株的生长以及亚硝酸盐

的累积。此外，硝酸盐的积累也从 4.78 mg/L 降

至 0.75 mg/L，这进一步说明了菌株在执行硝化作

用的同时可以进行反硝化作用去除硝酸盐和亚硝

酸盐[5]。试验证明了菌株 EN-F4 能在有羟胺存在的

废水中进行生长繁殖并能将其去除，更重要的是，

没有过多的无机氮积累，进一步证明了菌株 EN-F4
具有较强的异养硝化作用。 

2.3  菌株 EN-F4 的好氧反硝化能力 
使用硝酸盐为唯一氮源来检测菌株 EN-F4

的好氧反硝化能力，菌株培养 12 h 后，OD600

从 0.15 迅速增至 0.63 并保持稳定。硝酸盐浓

度(54.17 mg/L)迅速下降(图 2A)，最终维持在

7‒9 mg/L 之间。经 30 h 的培养，硝酸盐的去除

率为 85.20%，最大去除速率是 5.10 mg/(L·h)。尽

管菌株 EN-F4 不能完全去除硝酸盐，但是去除速

率远高于 O. anthropic LJ81 [4.16 mg/(L·h)][40]、

Vibrio diabolicus SF16 [2.83 mg/(L·h)][41] 和

Rhizobium sp. WS7 [3.51 mg/(L·h)][32]。随着菌株

的生长和硝酸盐的去除，总氮从 58.84 mg/L 降

至 19.53 mg/L，去除率为 66.81%，最大去除速率

为 4.34 mg/(L·h)，显著高于菌株 Acinetobacter 
tandoii MZ-5 [1.06 mg/(L·h)][3] 和 Streptomyces 
mediolani EM-B2 [1.60 mg/(L·h)][25]。此外，由于

菌株脱氮过程产碱，pH 值从 7.19 上升至 9.00。
在硝酸盐还原的过程中可以检测到亚硝酸盐，且

在接种 6 h 时达到峰值 5.37 mg/L，在接种 30 h
时降至 2.16 mg/L，这与 Paracoccus denitrificans 
ISTOD1[42]反硝化过程无亚硝酸盐积累的情况

相反。同时在硝酸盐还原过程中，也可检测到

5.61 mg/L 的铵态氮，这可能是由一些细胞死亡分解

释放铵氮或者将硝酸盐异化还原为铵所致[27,30,33]。综

上所述，菌株 EN-F4 能以硝酸盐为氮源进行反

硝化作用，但是其反硝化作用弱于硝化作用。 
 

 
图 1  菌株 EN-F4 去除铵态氮(A)和羟胺(B)的异养硝化特性 
Figure 1  The heterotrophic nitrification characteristics of ammonium (A) and hydroxylamine (B) of strain 
EN-F4. Values are means±SD (error bars) for three replicates. Different lowercase letters indicate significant 
difference between treatments at P<0.05. 
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类似地，在有氧条件下，将菌株 EN-F4 接

种到含单一亚硝酸盐的培养基中，进一步研究菌

株的反硝化能力(图 2B)。菌株接种 12 h 后，细

胞生长从对数期进入稳定期，菌株的 OD600 从

0.13 增长至 0.65，亚硝酸盐浓度(54.75 mg/L)迅
速下降，然后维持在 7.55 mg/L 左右。培养结束

时，亚硝酸盐及总氮去除率分别为 87.01%和

69.25%，最大去除速率分别为 5.31 和 5.06 mg/(L·h)，
菌株 EN-F4 对亚硝酸盐的最大去除速率远高于

Photobacterium sp. NNA4 [4.5 mg/(L·h)][39]、

Pseudomonas taiwanensis EN-F2 [4.55 mg/(L·h)][5]、

Rhizobium sp. WS7 [2.16 mg/(L·h)][32]和Exiguobacterium 
mexicanum SND-01 [2.30 mg/(L·h)][43]。在亚硝酸盐去

除过程中没有检测到硝酸盐及羟胺的积累，这与

P. taiwanensis J488 的反硝化结果一致[26]。故推

测大部分的亚硝酸盐被转化为气态氮。在培养

30 h 后，铵态氮浓度逐渐累积至 5.71 mg/L，

这可能是由于死细胞分解产生的[26]。以上结果

进一步证明了菌株 EN-F4 能高效地执行好氧

反硝化作用。 
综上所述，菌株 EN-F4 分别以亚硝酸盐和硝

酸盐为单一氮源的好氧反硝化能力接近，去除效

率和速率分别为 85.20%、87.01%和 5.31 mg/(L·h)、
5.10 mg/(L·h)，但低于分别以铵(99.27%)和羟胺

为氮源(99.13%)的去除效率。因此，菌株 EN-F4
能高效执行异养硝化好氧反硝化作用去除无机

氮，且异养硝化能力强于好养反硝化能力。 

2.4  羟胺对其他无机氮转化的影响 
据报道，羟胺的毒性会降低细菌活性[36]。

为了研究羟胺对菌株 EN-F4 脱氮过程的影响，

将 10 mg/L 的羟胺分别添加到含 50 mg/L 的铵、

硝酸盐和亚硝酸盐培养基中，碳源保持不变，每

间隔 6 h 对菌株生长、无机氮含量和中间代谢产

物进行检测。 
为了研究羟胺对硝化过程的影响，将 10 mg/L

的羟胺添加到含铵培养基中(图 3A)。菌株接种

培养 30 h 后，OD600 从 0.52 显著升高至 1.30，
与羟胺和铵作为单一氮源时相比，OD600 分别增

加了 0.69 和 0.46，这一现象类似于之前的报道

中羟胺可以增加氨氧化细菌丰度的结论[44]，pH
值也从 7.19 增至 9.01。随着菌株的生长，羟胺

和铵态氮分别被去除了 89.67%和 92.60%，最大 

 

 
 
图 2  菌株 EN-F4 去除硝态氮(A)和亚硝态氮(B)的好氧反硝化特性 
Figure 2  The aerobic denitrification characteristics of nitrate (A) and nitrite (B) of strain EN-F4. Values are 
means±SD (error bars) for three replicates. Different lowercase letters indicate significant difference between 
treatments at P<0.05. 
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图 3  羟胺对铵态氮(A)、硝态氮(B)和亚硝态氮(C)转化的影响 
Figure 3  The effects of hydroxylamine on the conversion of ammonium (A), nitrate (B) and nitrite (C). Values 
are means±SD (error bars) for three replicates. Different lowercase letters indicate significant difference 
between treatments at P<0.05. 
 

去除速率分别为 1.38 和 4.94 mg/(L·h)，远低于

以铵 [100%和 8.27 mg/(L·h)]和羟胺 [100%和

1.85 mg/(L·h)]为单一氮源时的去除效率和最大

去除速率，表明羟胺和铵态氮存在相互抑制，

这种现象不同于 Zhang 等[5]报道的羟胺不影响

铵态氮去除的结论。尽管如此，羟胺的最大去

除 速 率 [1.38 mg/(L·h)] 仍 然 高 于 菌 株

Pseudomonas putida Y-9 [0.028 mg/(L·h)][38]、P. 
taiwanensis J488 [0.28 mg/(L·h)][26] 和

Photobacterium sp. NNA4 [0.7 mmol/(L·h)][39]。

随着菌株的生长和无机氮的去除，总氮浓度从

59.50 mg/L 下降至 13.99 mg/(L·h)，去除效率和

最大去除速率分别为 76.49%和 4.65 mg/(L·h)，
低于以铵态氮为唯一氮源时的总氮去除效率

(90.00%)，原因可能是在混合氮源中，羟胺和

铵态氮更多地转化为亚硝酸盐和硝酸盐。在培

养 6 h 时，亚硝酸盐浓度出现峰值 7.14 mg/L，

然后从 12 h 至培养结束时保持在 1.72 mg/L 左

右，此外，还检测到低浓度(0.52 mg/L)的硝酸

盐 ， 这 一 现 象 与 菌 株 Enterobacter cloacae 
CF-S27 的报道中表述的即使在羟胺存在下硝

酸盐和亚硝酸盐也不会累积的结论相反[45]。 



 

 

 

谢尧旭等 | 微生物学报, 2023, 63(10) 3867 

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

以羟胺和硝酸盐作为混合氮源，探究羟胺对

反硝化过程的影响(图 3B)。结果表明，菌株

EN-F4 的细胞在 0‒6 h 内处于延滞期，6‒12 h 进

入对数生长期，OD600 从 0.42 增至 1.11 后进入稳

定期，培养至 30 h 时，OD600 升至 1.13，pH 值

从 7.17 上升至 9.20。培养至 6 h 时，11.38 mg/L 的

羟胺被完全去除，最大去除速率为 1.90 mg/(L·h)，
类似于单一羟胺为氮源时的速率[1.85 mg/(L·h)]，
表明硝酸盐的存在不影响羟胺的去除。菌株培养

30 h 后，硝酸盐浓度从 56.52 降至 20.27 mg/L，

去除效率为 64.13%，在 0‒6 h 之间出现最大去

除速率 4.69 mg/(L·h)，低于以硝酸盐为单一氮源

时的 5.10 mg/(L·h)，表明羟胺的存在会抑制硝酸

盐的去除，这与 Zhang 等[35]报道的在反硝化过

程中加入低于 35 mg/L 的羟胺会提高反硝化率

的现象相反。由于菌株 EN-F4 能将 100%的羟胺

和 64.13%的硝酸盐去除，初始浓度为 68.66 mg/L
的总氮也降至 30.12 mg/L,去除效率和最大去除

速率分别为 56.14%和 5.22 mg/(L·h)，总氮的去

除效率显著高于羟胺为单一氮源时的 22.09%，

但略低于硝酸盐作单一氮源时的 66.81%，去除

速率则高于两者[羟胺为 2.31 mg/(L·h)，硝酸盐

为 4.34 mg/(L·h)]。在羟胺和硝酸盐去除期间，

亚硝酸盐在菌株 EN-F4培养至 6 h时达到最大值

(8.04 mg/L)而在 30 h 后被完全消耗。此外，还

检测到 3.05 mg/L 的铵盐产生。以上结果表明，

羟胺的加入会抑制硝酸盐和总氮的去除。 
以羟胺和亚硝酸盐为混合氮源，进一步探索

羟胺对反硝化过程的影响。结果如图 3C 所示，

羟胺在接种后的 12 h 内被迅速去除，浓度从

12.71 mg/L 下降至 0.29 mg/L，在 30 h 时剩余

0.09 mg/L，被去除了 99.29%，在 0‒6 h 之间出

现最大去除速率 1.64 mg/(L·h)，略低于羟胺为单

一氮源时的速率[1.85 mg/(L·h)]，表明亚硝酸盐

的存在对羟胺的影响不大。当羟胺基本被完全去

除，亚硝酸盐开始还原，这表明在羟胺和亚硝酸

盐混合氮源体系中，先进行硝化作用后再进行反

硝化作用。初始浓度为 54.04 mg/L 的亚硝酸盐

下降至 9.15 mg/L，去除效率和最大去除速率分

别为 83.07%和 7.80 mg/(L·h)，远高于单一亚硝

酸盐去除系统的最大去除速率[5.31 mg/(L·h)]。
添加羟胺后，亚硝酸盐的去除速率被显著提高了

2.49 mg/(L·h)。菌株 EN-F4 在该混合氮源中具有

较长时间的延滞期(0‒12 h)，12 h 后才进入对数

生长期，OD600 最大值为 1.04，均高于单一羟胺

(0.61)和亚硝酸盐(0.65)，pH 值也从 7.18 上升至

9.21。在此期间，可以检测到 6.74 mg/L 的铵盐

和 2.19 mg/L 的硝酸盐。与此同时，总氮被去除

了 65.24% (从 66.94 mg/L 下降至 23.27 mg/L)，
最大去除速率为 7.51 mg/(L·h)，加入羟胺后，总

氮的速率被提高了 2.45 mg/(L·h)。综上所述，羟

胺加入亚硝酸盐培养基后可以促进细胞的生长以

及亚硝酸盐和总氮的去除，这与之前报道中羟胺

的存在会抑制细菌的繁殖和降低亚硝酸盐的去除

率结论相悖[4,35]。 

2.5  氮平衡分析 
在好氧条件下菌株 EN-F4 在不同氮源下的

氮平衡分析结果如表 1 所示。菌株 EN-F4 分别

利用(NH4)2SO4、NH2OH·HCI、NaNO2 和 KNO3

为唯一氮源培养 12、30、12 和 12 h。以铵态氮为

单一氮源时，初始总氮浓度为(51.24±1.00) mg/L，
经过 12 h 培养，(11.28±1.16) mg/L 的初始总氮

被转化为积累的胞内氮，(4.38±0.04) mg/L 转化

为有机氮，氮损失高达 69.44%，远高于菌株

Exiguobacterium mexicanum SND-01 (40.3%)[43]、

Bacillus thuringiensis WXN-23 (4.9%)[29]和

Agrobacterium sp. LAD9 (50%)[46]。铵态氮去除期

间，在 12 h 时没有检测到羟胺、亚硝酸盐和硝

酸盐的存在，表明菌株 EN-F4 主要将铵态氮转

化为气态氮，根据菌株 EN-F4 异养硝化过程中 
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表 1  菌株 EN-F4 的氮平衡分析 
Table 1  The nitrogen balance analysis of strain EN-F4 
Substance Initial TN (mg/L) Final N (mg/L)     Intracellular-N 

(mg/L) 
N lose (%) 

NH4
+-N NH2OH NO2

−-N NO3
−-N Organic-N 

NH4
+-N 51.24±1.00 0 0 0 0 4.38±0.04 11.28±1.16 69.44±0.32 

NH2OH 27.79±0.76 1.54±0.04 2.81±0.19 13.77±0.09 0.74±0.01 3.83±0.62 0.70±0.12 15.83±0.73 

NO3
−-N 58.97±0.52 1.40±0.12 0 2.19±0.10 16.03±0.65 1.00±0.84 3.43±0.41 59.22±0.02 

NO2
−-N 56.12±0.44 3.20±0.03 0 7.71±0.41 0 3.59±0.91 3.10±0.63 68.84±0.52 

 
 
 

 
 
 

的中间产物分析，6 h 时有亚硝酸盐和硝酸盐的

产生，故推测该菌株以铵为唯一氮源进行的异养

硝化途径可能为 NH4
+-N→NO2

‒-N→NO3
‒-N→气

态氮和生物量氮。以羟胺为唯一氮源，探究菌株

去除羟胺的途径。羟胺的初始总氮浓度为

(27.79±0.76) mg/L。培养 30 h 后，羟胺仍剩余

(2.81±0.19) mg/L，总氮损失率仅为 15.83%，低

于 菌 株 Glutamicibacter arilaitensis EM-H8 
(26.86%)[37]，但高于菌株 Alcaligenes faecalis NR 
(9.9%)[21]。菌株仍能将大部分羟胺去除。由氮平衡

结果可知，羟胺主要被转化为(13.77±0.09) mg/L
的亚硝酸盐，仅有(0.74±0.01) mg/L 的硝酸盐、

(3.83±0.62) mg/L 的有机氮和细胞破碎后释放的

(1.54±0.04) mg/L 的铵态氮。根据羟胺去除的中

间代谢产物的积累以及氮平衡的验证，可推测胺

氧化的途径为 NH2OH→NO2
‒-N→NO3

‒-N→NO2
‒- 

N→气态氮和生物量氮。 
以硝态氮为唯一氮源，探究菌株 EN-F4 的

反硝化途径。硝酸盐的初始总氮浓度为(58.97± 
0.52) mg/L，培养 12 h 后，总氮损失率为 59.22%，

远高于菌株 Rhizobium sp. WS7 (18.53%)[32]。菌

株 不 能 将 硝 酸 盐 完 全 去 除 ， 仍 能 检 测 到

(16.03±0.65) mg/L 的硝酸盐。此外，可检测到

(2.19±0.10) mg/L 的亚硝态氮和(1.40±0.12) mg/L
的铵态氮积累，未检测到羟胺的积累。有机氮含

量为 (1.00±0.84) mg/L，积累的胞内氮含量为

(3.43±0.41) mg/L。根据硝态氮还原过程中的中

间产物和氮平衡分析推测，硝态氮的还原途径可

能为：NO3
‒-N→NO2

‒-N→气态氮和生物量氮；以

亚硝酸盐为氮源进一步探索菌株的反硝化途径。

初始总氮为(56.12±0.44) mg/L 的亚硝酸盐经 12 h
的培养后，剩余(7.71±0.41) mg/L 的亚硝酸盐，

68.84%的初始总氮被转化为气态氮，表明亚硝

酸盐主要被转化为气态氮。在亚硝酸盐还原过程

中，检测到有 (3.20±0.03) mg/L 的铵态氮、

(3.59±0.91) mg/L 的有机氮和(3.10±0.63) mg/L
的胞内氮累积，而没有羟胺和硝态氮的产生，

根据亚硝态氮还原过程中的中间产物和氮平衡

分析推测，以亚硝酸盐为唯一氮源的反硝化途

径可能为 NO2
‒-N→气态氮和生物量氮。 

2.6  酶活性 
细菌进行 HN-AD 过程依赖于相关酶的催

化，关键硝化酶氨单加氧酶(AMO)和羟胺氧化还

原酶(HAO)分别负责铵和羟胺的氧化，硝酸盐还

原酶(NR)和亚硝酸盐还原酶(NIR)分别催化硝酸

盐和亚硝酸盐的还原[47-49]。为了验证菌株 EN-F4

的 HN-AD 能力，对 AMO、HAO、NR 和 NIR

的酶活性进行了检测(表 2)。试验结果表明，这

4 种关键酶均在菌株 EN-F4 中表达并被成功检

测。在有氧条件下，与酶 HAO、NR 和 NIR 相

比，AMO 表现出最高的比活性 0.88 U/mg 蛋白，

远高于菌株 P. taiwanensis J488 (0.65 U/mg 蛋

白)[26]、Pseudomonas putida Y-9 (0.598 U/mg 蛋

白)[38]和 Bacillus thuringiensis WXN-23 (0.11 U/mg 
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表 2  菌株 EN-F4 的特异酶活性 
Table 2  Specific enzyme activity of strain EN-F4 
Enzymes Specific activity (U/mg protein) 
Ammonia monooxygenase (AMO) 0.88±0.01 
Hydroxylamine oxidoreductase (HAO) 0.24±0.01 
Nitrate reductase (NR) 0.18±0.00 
Nitrite reductase (NIR) 0.02±0.01 
 
蛋白)[29]，AMO 的高比活性也证实了图 1A 中菌

株 EN-F4 仅培养 12 h 就能去除 100%的铵态

氮，最大去除速率为 8.27 mg/(L·h)的高效异养

硝化能力。HAO 在菌株 EN-F4 中的比活性为

0.24 U/mg 蛋白，远高于 Bacillus thuringiensis 

WXN-23 (0.026 U/mg 蛋白)[29]、P. taiwanensis 

J488 (0.049 U/mg 蛋白 )[26]和 Glutamicibacter 

arilaitensis EM-H8 (0.065 U/mg 蛋白)[37]，HAO

较高的比活性也证实了图 1B 中菌株 EN-F4 可以

快速高效地去除羟胺的能力。NR 的比活性为

0.18 U/mg 蛋白，低于 Pseudomonas taiwanensis 

EN-F2 (0.42 U/mg 蛋白 )[5] ，但它显著高于

Pseudomonas putida Y-9 (0.001 8 U/mg 蛋白)[38]

和 P. taiwanensis J488 (0.091 U/mg 蛋白)[26]。菌

株 EN-F4 中 NR 的比活性低于 AMO 和 HAO，也

证实了菌株 EN-F4 的好氧反硝化能力弱于异养硝

化能力。在全部酶中，NIR 的比酶活性(0.02 U/mg

蛋白 )最低，虽显著低于 P. taiwanensis J488 

(0.102 U/mg 蛋白)[26]，但它高于 Pseudomonas 

putida Y-9 (0.005 6 U/mg 蛋白)[38]，NIR 的酶活性

显著低于其他 3 种酶，这可能是因为 NIR 的检

测条件并未进行优化，导致检测效果不好。NR

和 NIR 的酶活性较低于 AMO 和 HAO，这也证

实了菌株 EN-F4 对硝酸盐(85.20%)和亚硝酸盐

(87.01%)的去除效率低于对铵(92.08%)和羟胺

(99.13%)的去除效率。菌株 EN-F4 中的这 4 种

关键酶均表达说明该菌具有执行 HN-AD 过程

的能力。 

2.7  抑制剂 
在异养硝化过程中，一般选用二乙基二硫代

氨基甲酸脂(DDC)和 1-辛炔(OCT)作为硝化酶抑

制剂。据报道，DDC 可以螯合 AMO 酶活性位

点的铜离子，从而阻断铵态氮氧化功能，进而达

到抑制效果[26,50-51]。OCT 可通过与 AMO 共价结

合达到抑制硝化作用的效果 [52 ]。本研究使用

DDC 和 OCT 这 2 种硝化抑制剂来进一步了解菌

株 EN-F4 的铵转化过程。当加入不同浓度的

DDC (0、0.5、1.0、1.5 和 2.0 mmol/L)后，结果

如图 4A 所示，浓度为 0 mmol/L 时，铵的去除

率为 100%，但在加入 0.5 mmol/L DDC 后，铵

的去除效率显著降至 7.49%，且相应的 OD600 的

值从 0.69 降至 0.38，pH 值从 8.24 降至 7.25，表

明低浓度的 DDC 已经可以显著抑制菌株 EN-F4

的 AMO 活性。随着 DDC 浓度的增加，DDC 对

铵态氮的抑制效果也逐渐增强。铵态氮的去除率

从100%持续下降至0.68%，相应的OD600值从0.69

持续下降至 0.34。以上结果表明 DDC 抑制剂对菌

株 EN-F4 的 AMO 酶活性具有显著的抑制作用，

也说明 AMO 酶催化铵态氮的去除。另外，使用

不同浓度的 OCT (0、4.0、8.0、12.0 和 16.0 mmol/L)

对菌株 EN-F4 的 AMO 酶活性作进一步研究。结

果如图 4B 所示，OCT 抑制剂浓度为 0 mmol/L

时，铵态氮的去除率可达100%。当加入4.0 mmol/L

的 OCT 时，铵态氮的去除率从 100%显著降低

至 7.49%，OD600 从 1.13 显著降至 0.077，pH 值

从 8.26 显著降至 7.20，低浓度的 OCT 对菌株 
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图 4  DDC (A)和 OCT (B)对铵态氮去除有显著影响. Na2WO4 (C)和原花青素(D)对硝态氮去除无显著影

响. DDC (E)对亚硝态氮的去除有显著影响 
Figure 4  DDC (A) and OCT (B) exhibited significant effect on ammonium removal. Na2WO4 (C) and 
procyanidine (D) exhibited no significant effect on nitrate nitrogen removal. DDC (E) exhibited significant 
effect on nitrite nitrogen removal. Values are means±SD (error bars) for three replicates. Different lowercase 
letters indicate significant difference between treatments at P<0.05.  
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EN-F4 已有显著的抑制效果，且 OCT 对菌株

EN-F4 的抑制效果随浓度的增加而逐渐增强，

OCT 浓度高达 16 mmol/L 时铵态氮的去除率最

终降至 0.53%。综上所述，AMO 的酶活性能被

DDC 和 OCT 显著抑制，也说明了 AMO 酶催化

铵态氮的去除。 
硝酸盐还原的关键酶是 NR[53-54]，类似地，

选用反硝化抑制剂Na2WO4和 procyanidins (原花

青素)对 NR 的作用进行探索[53]。据报道，原花

青素可通过膜干扰改变膜促构象特异性抑制膜

结合的 NR[55]，而 Na2WO4 可在代谢过程中替代

NR 辅酶因子进而起到抑制作用。选用不同浓度

的 Na2WO4 (0、0.85、1.70、2.55 和 3.40 mmol/L)
加入到含硝酸盐的反硝化培养基中，结果如图

4C 所示，菌株 EN-F4 的 NR 酶活性逐渐受到抑

制，硝态氮的去除率从 85.96%下降至 74.92%，

OD600 在 1.05 左右保持稳定，并未显著下降，pH
值随 Na2WO4 浓度变化，在 0.85 mmol/L 的

Na2WO4 浓度下，pH 从 8.05 上升至 8.22，最后

随浓度增加逐渐下降至 7.92。结果表明，Na2WO4

只能部分抑制菌株 NR 的酶活性。这一结果与菌

株 Alcaligenes sp. TB被 1.7 mmol/L Na2WO4完全

抑制硝酸盐还原的结果不一致 [53]，表明菌株

EN-F4比产碱菌属对Na2WO4表现出更高的耐受

性。另外，用不同浓度的原花青素(0、0.042、
0.084、0.126 和 0.168 mmol/L)作抑制剂，进一

步探究菌株 EN-F4 的 NR 酶活性。结果如图 4D
所示，随着原花青素浓度的逐渐增加，硝态氮的

去除率从 86.76%逐渐下降至 79.36%，OD600 呈

上升趋势(1.05 上升至 1.26)，pH 值也从 8.37 上

升至 8.50。试验表明，原花青素只能部分抑制

NR 的酶活性[55]。以上结果表明，Na2WO4 和原

花青素对 NR 的抑制效果不显著，说明菌株

EN-F4 的 NR 酶不同于以往报道的 NR 酶，具体

机制有待进一步研究。 

NIR 是亚硝酸盐还原的关键酶，包括含血红

素的细胞色素 cd1 和含铜的酶，分别由 nirS 和

nirK 编码[56-57]。DDC 可作 NIR 抑制剂，抑制机

理是通过螯合含铜 NIR 活性中心的铜离子来抑

制以亚硝酸盐为氮源的反硝化作用[49]。为了探

究菌株 EN-F4 的亚硝酸盐还原酶是否受 DDC 的

抑制作用，选用不同浓度梯度的 DDC (0、0.5、
1.0、1.5 和 2.0 mmol/L)添加到反硝化系统中，结

果如图 4E 所示，在 0 mmol/LDDC 浓度作用下，

亚硝态氮的去除率为 82.96%。在加入 0.5 mmol/L
的 DDC 时，亚硝态氮的去除率显著下降至

0.92%，OD600 从 0.94 降至 0.44，pH 值从 8.14
降至 7.29。随着 DDC 浓度的增加，亚硝态氮的

去除率最终降至 1.47%，OD600 持续下降至 0.27，
pH 值在 7.30 左右保持稳定。试验结果说明，菌

株 EN-F4 的 NIR 是由 nirK 编码的含铜的酶，能

被 DDC 显著抑制反硝化能力和细胞的生长，这

与 DDC可以显著抑制反硝化过程中由 nirK编码

的 NIR 活性的结果相同[50]。这一结果有力地支

持了菌株 EN-F4 中存在 NIR，且是由 nirK 编码

的含铜亚硝酸盐还原酶。 
综上所述，硝化抑制剂 DDC 和 OCT 基本

上能完全抑制 AMO 的作用，进而抑制铵态氮的

去除，Na2WO4 和原花青素抑制剂对 NR 酶的抑

制效果不显著，推测硝态氮的去除并不局限于传

统的反硝化途径。而 DDC 抑制剂可显著抑制

NIR 酶活性，进而抑制亚硝酸盐的去除。 

3  讨论与结论 
从菜地中分离并纯化出一株能高效去除多

种氮源的菌株 EN-F4，经过形态学观察和 16S 
rRNA 基因测序分析，鉴定该菌株为栖稻假单胞

菌(P. oryzihabitans)。在 25 ℃好氧条件下，菌株

P. oryzihabitans EN-F4 能高效地进行异养硝化

和好氧反硝化作用去除铵、羟胺、硝酸盐和亚硝
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酸盐，去除效率分别为 92.09%、99.13%、85.20%
和 87.10%。添加 10 mg/L 的羟胺后可显著促进

亚硝酸盐和总氮的去除，最大去除速率分别被提

高至 7.80 和 7.51 mg/(L·h)。关键酶 AMO、HAO、

NR 和 NIR 分别为 0.88、0.24、0.18 和 0.02 U/mg
蛋白，且 AMO 酶活性能被特异性抑制剂 DDC
和 OCT 显著抑制，NR 酶活性能被 Na2WO4 和原

花青素部分抑制，NIR 酶活性能被 DDC 显著抑

制。结合中间代谢产物检测、酶活力和氮平衡分

析 ， 推 测 菌 株 EN-F4 的 硝 化 途 径 可 能 是

NH4
+-N→NO2

‒-N→NO3
‒-N→气态氮 /生物量氮

和 NH2OH→NO2
‒-N→NO3

‒-N→NO2
‒-N→ 气态

氮/生物量氮，这 2 个硝化过程可能同时存在于

菌株 EN-F4 中。推测菌株 EN-F4 的反硝化途径

可能是 NO3
‒-N→NO2

‒-N→气态氮/生物量氮以

及 NO2
‒-N→气态氮/生物量氮。所有结果表明，

菌株 EN-F4 是一种较好的净化氮污染废水候选

菌株。 
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