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专论与综述  
 
 

海洋氮循环控制着海洋初级生产力。近海生态系统中微生物是氮循环的重要贡献者, 研究近海

微生物驱动的氮循环将有利于进一步理解并预测人类活动及气候变化对近海生态系统功能与服务

的影响。 
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摘  要: 人类活动导致海岸带氮超载而富营养化, 进而引起更多的生态环境问题。在全球

变化背景下, 进一步揭示微生物驱动的氮循环过程的驱动机制及贡献, 对评价与预测近

海生态系统服务功能变化、管理决策等至关重要。本文介绍了固氮、氨化、硝化、反硝

化、硝酸盐铵化、厌氧氨氧化过程在近海多种生境沉积物中的生物地球化学(速率、通量、

贡献)与微生物生态学(功能类群丰度)特征及时空变化规律, 阐述温度、溶氧、盐度、活性

溶解有机碳、无机氮、沉水植物、底栖动物活动等因素对各过程速率的影响及对各竞争

性类群或过程(氨氧化细菌/氨氧化古菌, 反硝化/硝酸盐铵化/厌氧氨氧化)的调控机制, 并
简析了海岸带微生物氮循环研究所面临的机遇与挑战。 
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Abstract: Human activities introduced increased amounts of nitrogen in coastal oceans, caus-
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ing eutrophication and numerous ecological and environmental problems. It is crucial to better 
illustrate and understand the function and contribution of the microbe-driving nitrogen cycle 
within the coastal ecosystems, especially under the global change background. This review 
focuses on the rates, fluxes, contribution and functional gene quantity of microbes in nitrogen 
fixation, ammonification, nitrification, denitrification, dissimilatory nitrate reduction to am-
monium, and anammox in coastal sediments. The controls of major physiochemical and bio-
logical factors (e.g. temperature, dissolved oxygen, salinity, labile dissolved organic carbon, 
dissolved inorganic nitrogen, submerged macrophytes and benthic animals) on these processes, 
as well as functionally related microbial groups and pathways (e.g. ammonia-oxidizing bacte-
ria and archaea and nitrate reduction), are summarized.  

Keywords: Nearshore coastal environments, Eutrophication, Marine nitrogen cycle, Microbial 
ecology, Biogeochemistry 

在 20 世纪, 人类活动导致海岸带系统中的氮

盐增长近 50%; 近几年我国海洋质量公报也显

示, 由陆源输入到我国海岸带系统中的营养盐逐

年大幅增加, 其中无机氮(DIN)的输入增长最为

显著, 该现状无疑将牵连众多的环境生态问题。

例如, 过多的 DIN 可能加速水体富营养化并与

全球变化共同作用, 导致水体大面积经常性缺

氧、绿潮赤潮频发、生物多样性及渔业产能降

低、海水愈加酸化、新种类的入侵等重大生态

环境问题[1−3]。在此背景下, 理解海岸带系统中

氮(N)的转化过程与控制机制, 对相关生态环境

问题、海洋增汇的科学决策与对策的提出等至

关重要[4−6]。 

微生 物 是 全 球 生 物 地 球 化 学 循 环 的 驱 动

者 [7−9]。在河口、潮滩、湿地、浅海等海岸带生

态系统(水深小于 50 m)中, 通常情况下, 由于水

深较浅光照基本不受限制, 水体氧化还原梯度不

大; 相比较而言, 沉积物在垂直方向上的氧化还

原梯度明显, 是微生物介导一系列氧化还原反应

耦合的重要场所; 同时, 沉积物为大量无脊椎动

物及沉水植物提供栖息地, 存在着复杂的物理、

化学、生物间的相互作用, 因此近海沉积物中的

氮循环在整个生态系统中占有举足轻重的地位。 

在微生物作用下, 沉降于沉积物表面的有机

质、大型沉水植物(如海藻、海草)根系分泌的有

机质的降解是浅海底栖氮循环的驱动力[10]。同时, 

有机质在沉积物中矿化产生的营养盐最终进入

上覆水, 从而维持了水体的初级生产[11]。沉积物

中有机质的数量、性质与空间分布也影响到底栖

营养盐再生。因此, 海岸带沉积物氮循环与碳循

环过程紧密联系, 对氮循环中某一过程的理解也

必须考虑碳氮过程间的相互作用, 对氮循环调控

理解的深化也必将促进碳循环过程的研究[12]。 

近年来, 分子生物学、基因组学、宏基因组

学等不依赖微生物培养的研究方法在微生物多

样性与生态研究中广泛应用, 使我们认识到一些

新的氮循环功能类群及过程(例如古菌氨氧化、厌

氧氨氧化)的存在[13](图 1)。有关方法学、多样性

的研究历史与进展等相关内容, 国内学者已做了

很好的介绍与报道[14−19], 在此不作详述。本文主

要聚焦于近岸多种生境沉积物中的微生物驱动

的氮循环过程, 从生物地球化学的速率、通量、

贡献及各功能类群丰度定量的角度, 阐述环境与

生物因素对其的调控机制。 
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图 1  微生物驱动的近海氮循环关键过程示意图 

Fig. 1  Key processes in the biogeochemical cycling of nitrogen driven by microbes in coastal ecosystems 
 

1  固氮过程 

固氮过程(Nitrogen fixation)指 N2 通过微生物

固定成为化合态 N 的专性厌氧过程。由于将每个

N2 分子还原成氨的代谢耗能较高, 因此, 异养型

固氮菌的固氮能力受到碳源与能量的限制, 光合

固氮菌(如蓝细菌)的固氮速率一般比异养或化能

自养型固氮菌都要高; 但在一些湿地与海草区, 

异养固氮速率也会比较高[20]。 

在无海草生长的浅海、潮间带沉积物区域, 

由于光照相对充足, 底栖固氮蓝细菌通常能大量

生长形成蓝细菌垫。利用乙炔还原法测定固氮速

率的结果表明, 蓝细菌垫区域的固氮速率明显高

于对照沉积物区域, 且固氮速率在热带最高[21−22]。

然而, 蓝细菌垫的分布面积通常较小, 且固氮主

要为其自身生长所用, 对大多数浅海区域总体氮

收支的贡献都很小。例如, 夏威夷 Kaneohe 湾中

微生物垫的固氮速率可达 76 g·N/(m2·y), 但其贡

献率只占该海湾年氮输入量的 0.3%[23]。同样, 盐

沼中蓝细菌垫的自养固氮也不及微生物异养固

氮重要[24]。 

在无海藻、海草及蓝细菌垫生长的区域, 主

要为异养与化能自养型细菌固氮, 速率较低, 约

0.002−0.650 g·N/(m2·y)。由于异养固氮需要合适

的、可利用碳源的支持, 固氮速率的最高值一般

出现在富含有机质的沉积物区域。在寡营养、无

蓝细菌垫的底栖环境中, 微生物可用于代谢的碳

源可能是固氮潜力的一个限制因子。向沉积物中

添加糖类可大幅提高异养菌固氮速率[25], 表明无

植物、蓝细菌垫生长的近海底栖环境虽具有较高
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的固氮潜力, 但由于缺乏合适的、可被利用的碳

源而没能实现。总体来看, 尽管无植物、蓝细

菌垫定植的沉积物区域面积较大, 其对温带河

口 、 盐 沼及海滨泻湖的总氮预算贡献仍较小

(4%−11%)[23,26]。 

海藻、海草床是由大量有根植物在浅海区固

着生长所形成的独特生境, 具有较高的生产力。

在热带, 微生物固氮作用可为海草床提供约 50%

的氮需求[27], 从而维持较高的生物量与生产力; 

而在温带, 海水及沉积物中存在较高的可利用

氮 , 故 而 生 物 固 氮 并 不 重 要 , 其 贡 献 只 有 约

6%−12%[28]。海草床系统在有光条件下的固氮速

率总是高于黑暗条件下, 这是因为植物光合作用

促进了植物根系有机物的分泌, 从而为固氮菌提

供碳源, 驱动了根际的异养固氮[29]。另外, 根际

的硫酸盐还原菌(SRB)被特异性抑制后, 其固氮

速率下降 70%−90%, 这是因为硫酸盐还原过程

中产生的约 17%的能量提供给了固氮过程, 另外

醋酸盐也支持了固氮活性[30]。δ15N 稳定同位素方

法测定结果显示弗罗里达湾、西太平洋热带、地

中海西北部海草中 δ15N 自然丰度都较低(1.1−2.2

个单位), 证明海草群落可通过微生物固氮吸收

大量的 N [31−32]。总之, 固氮菌得益于海藻、海草

根部有机碳的供给, 而植物则得到被固定的有机

氮, 通过此互惠策略, 固氮菌能克服有机碳源的

限制, 从而满足海草床系统较高的氮需求及维持

初级生产。 
珊瑚礁区域沉积物主要由碳酸盐组成, 有机

碳含量低, 微生物固氮对该区域的氮流贡献超

过 70%[33]。在法属波利尼西亚的 Tikehau 泻湖, 

由 于 有 蓝 细 菌 生 长 , 沉 积 物 的 固 氮 速 率 为

0.42−4.65 g·N/(m2·y), 白天高于夜间; 底栖固氮

的 贡 献 占 整 个 泻 湖 底 栖 初 级 生 产 N 需 求 的

25%−28%[34−35]。最近, 在珊瑚虫 Montastrea 的组

织中发现了一种共生的球状蓝细菌, 免疫学分析

显示其有固氮酶存在; 在这些共生体中 δ15N 的自

然丰度也较低, 但其重要性及对整个珊瑚礁生态

系统的贡献还需进一步研究[36−37]。虽然热带生境

中固氮速率最高, 但温带海岸带沉积物中同样可

能存在高固氮活性的热点生境有待发掘。 

除了活性有机碳源、温度、光照外, 其他理

化因子如 O2、pH、DIN、盐度、微量活性金属也

会影响微生物的固氮活性(表 1)[38−39]。在有 O2 条

件下, 尽管固氮菌能成活, 但固氮酶活性被抑制; 

然而, 在海岸带沉积物的有氧层只有约几个毫米

深, 因此溶氧不是调控海洋沉积物中固氮活性的

主要因子[40]。孔隙水中 50−100 μmol/L 的 NH4
+

可严重抑制盐沼沉积物中的固氮活性[41]。向海草

定植的沉积物中添加 1 mmol/L 的氯化铵后, 固

氮活性仅下降了 30%[42]。因此, 植物根际有机碳

的释放可能是海草床系统中固氮作用的主要调

控因子。Fe 在水层中的含量低但在沉积物中非常

丰富, 因此 Fe 可能成为水体固氮的限制性因子

但在沉积物中却不会[43]。 

2  氨化过程 

氨化作用(Ammonification)是微生物分解大

分子(如核酸、蛋白质、多氨基糖类)及小分子化

合 物 产 生 NH4
+ 的 过 程 , 是 营 养 盐 矿 化

(Mineralization)或营养盐再生(Regeneration)的重

要形式之一。在浅海环境中, 浮游植物暴发死亡

及海藻、海草残败后形成颗粒有机物(POM)或颗

粒有机氮(PON)沉降或释放融解有机氮(DON)是

N 再生的主要来源。在海草生长的沉积物中 25%

的 NH4
+来自于有机氮的脱氨基。近海沉积物中核

酸降解产生的尿素、大型动物排泄产生的尿素及

其水解产生的 NH4
+都是上覆水浮游植物吸收 N

的重要来源[44−46]。在白令海大陆架, 约 80%的 NH4
+

来自于尿素水解[46]。在浅海生态系统(水深<50 m)

中, 沉积物中再生的 N 约占浮游植物 N 需求的
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20%−80%[47]。 

含氮有机物矿化速率通常通过测定 NH4
+的

产量来实现。由于植物残体的沉降, 沉水植物所在

的沉积物区的氨化速率比对照区明显要高[48−49]; 

同样, 将硅藻 Ditylum brightwellii 加入到沉积物

柱样后, 5 d 内刺激氨化作用增长约 2/3[47]。通常

在沉积物表层多为易降解的有机氮, 而在深层则

是 难 以 降 解 的 有 机 氮 [50−51] 。 海 草 的 残 体 由

25%−30%的纤维、8%的木质素组成, 其矿化速率

较低; 而浮游植物细胞含有较多活性氮, 矿化速

率较高。说明有机质的可降解程度与量对氨化过

程产生直接影响。由于氨化过程在有氧与厌氧等

各类环境中普遍存在, 其他环境因子对该过程的

影响还不太清楚。   

3  硝化过程 

硝化过程(Nitrification)分为氨氧化(Ammonia 

oxidation)与亚硝酸盐氧化(Nitrite oxidation)两个

有氧步骤。当水体中 NO3
−浓度高时, 通过扩散进

入沉积物中供反硝化利用; 但多数情况下, 用于

反硝化的 NO3
−源于沉积物中 DON 与 PON 矿化

NH4
+后氧化而来, 因此硝化/氨氧化过程可以限

制其他过程(厌氧氨氧化、DNRA、反硝化及初

级生产), 这也正是硝化 /氨氧化过程的重要之

处[52−54]。硝化过程与反硝化过程的耦合使近海生

态系统的氮转化为 N2 或 N2O 的形式, 是缓解海

岸带氮富营养化的主要途径。氨氧化菌氧化 NH4
+

产生 NO2
−, 再由亚硝酸盐氧化菌进一步氧化

NO2
−生成 NO3

−。 

3.1  影响硝化作用的主要因素 
硝化菌营专性有氧生活, 其在沉积物中的垂

直分布也仅局限于溶解氧(DO)扩散的深度, 通常

1.0−6.5 mm。海岸带沉积物中硝化速率的调控取

决于温度、溶氧、NH4
+、pH、盐度、抑制化合物、

光照、沉积物类型、有机质含量、植物根系与生

物扰动程度等因素(表 1)[41]。硝化速率在季节上的

差异非常明显, 在不同地域、沉积物类型间却较

相近。在夏季硝化速率通常较低, 这是因为夏季

微生物呼吸作用增强, O2 向下扩散只能到达约

1−2 mm 的表层沉积物, 在有机质丰富的沉积物

中, 溶氧成为硝化作用的限制性因子; 另外植物

生长旺盛从而加剧对 NH4
+的竞争, 硫化物对硝

化细菌的抑制作用也会降低硝化活性。 

由于异养细菌与 O2 的亲和度要高于硝化菌, 

因此在低溶氧时, 异养细菌比硝化菌更具竞争优

势。当溶解氧浓度为 1.1−6.2 μmol/L 时, 氨氧化

作用受到抑制; 在低溶氧([O2]<10 μmol/L)情况

下, 氨氧化菌在产生 NO2
−的同时也产生 N2O。硝

化细菌 Nitrosomonas europaea 在低氧情况下可利

用 NO2
−作为电子受体进行反硝化。在近海沉积物

中溶氧的昼夜变化非常明显: 白天底栖微藻光合

作用释放氧气, 使溶氧通常达到饱和水平的 2−3 
 

表 1  不同理化因子对近海氮循环过程速率影响的一般规律 
Table 1  General effects of variable physiochemical factors on rates of nitrogen cycling processes   

 O2 T LDOC H2S NH4
+ NO2

− NO3
− 

固氮 Nitrogen fixation ↘ ↗ ↗ ↗ ↘ ↘ ↘ 

硝化 Nitrification ↗ ↗ ↘ ↘ ↗ ↘? N 

反硝化 Denitrification ↘ ↘ ↗ ↘ N ↗ ↗ 

Anammox ↘ ↘ ? ? ↗ ↗ ↗ 

DNRA ↘ ↗ ↗ ↗ N ↗ ↗ 
注: ↗: 激活; ↘: 抑制; T: 温度(>16 °C); LDOC: 活性(生物可利用)溶解有机碳; N: 无直接影响; ?: 不清楚.  
Note: ↗: Stimulative; ↘: Inhibitive; T: Temperature (>16 °C); LDOC: Labile dissolved organic carbon; N: No effect; ?: Not known. 
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倍, 硝化活性被抑制 15%−25%; 夜间由于微生物

呼吸耗氧, 则呈现完全的厌氧状态, 在此情况下, 

氨氧化菌表现出反硝化活性可能是对如此迅速

变化环境的一种适应[43]。 

在有海草生长的区域 , 海草释放的氧气进

入 根 际可能 激 活硝化 活 性 , 如 在 穿 叶眼子 菜

Potamogeton perfoliatus 生长区, 沉积物硝化速率

是对照区的 20 倍[55]。另外, 大型动物挖洞穴、换

气活动带来的扰动以及生物体本身分泌的 NH4
+

也能显著增加沉积物中 O2 与 NH4
+的浓度, 从而

提高硝化活性[56]。 

沉积物对 NH4
+的吸附能力随着盐度增加而

降低。有数据显示, 在低盐沉积物中, 由于较高

的 NH4
+浓度, 硝化及耦合的反硝化速率也较高; 

而随着离子强度的增加, 硝化受到抑制[57,59]。 

3.2  氨氧化古菌 vs.氨氧化细菌 
氨氧化古菌(AOA)的发现及证明其在自然界

中广泛存在是近年来氮循环研究的重要突破之

一。同氨氧化细菌(AOB)一样, AOA 也具有氨单

氧化酶(如 amoA)基因并具有氨氧化功能。由于两

者同时存在并具有相同的功能, 以前测得的氨氧

化速率数据及其变化规律依然具有参考价值, 但

应认识到这些数据实际上是 AOA 与 AOB 共同贡

献的结果。近来, 很多研究都通过定量 PCR 等技

术分析两大类群对应功能基因 amoA 的相对丰度, 
以此来推断 AOA 与 AOB 对氨氧化的相对贡献及

其环境调控机制。尽管从 amoA 基因拷贝数推断

其负责的宏观效能不一定十分准确(忽视了基因

表达情况、菌体生理状况等), 但该方法仍提供了

大量有价值的数据并揭示了一些普遍性规律。 

NH4
+浓度、盐度、硫化物、有机质、pH 等

都会影响近海环境中氨氧化细菌和氨氧化古菌

的比例[60−61]。近海生态系统中 AOA 丰度通常高

于 AOB[62−64], 但 AOA 丰度与硝化潜势并不显著

相关[65]; 在河口的淡水区、微好氧的海湾底泥、

冰川下沉积物、红树周围沉积物、受农业污染的

河口中也发现 AOB 多于 AOA 的情况[66−68]。例如: 

在美国新英格兰河口, AOB 的 amoA 基因拷贝数

从低于 qPCR 检测下限至 6.0×107 每克沉积物干

重, 其硝化潜力为 0.5−186.5 nmol·N/(m2·y)[69]; 在

美国切萨皮克湾, AOB 丰度在淡水区占优势, 而

AOA 在近海与开放海域占优势, 在含氧最小区

AOA 丰度达到最高, 从切萨皮克湾到马尾草海, 

AOA:AOB 范围为 0.7−1 600[70]。此外, 在低营养

盐、低 pH 及含 H2S 的环境中, AOA 可能是主要

贡献者[61,71]。在日本大叶藻生长的砂质沉积物中, 

AOA 丰度高于 AOB, 两者的丰度在冬、春季比

夏季高出约 30−100 倍[72], 这与水体中的季节变

化趋势相同[73]。 

4  反硝化、硝酸盐铵化过程 

反 硝 化 (Denitrification) 、 硝 酸 盐 铵 化 过 程

(Dissimilatory nitrate reduction to ammonium, 
DNRA)都是在厌氧状态下将 NO3

−还原的过程。

反硝化过程将 NO3
−还原成 NO2

−或进一步还原成

气体(N2 或 N2O)的形式扩散到大气中, 从而使初

级生产者可利用的氮减少, 达到去除海岸带生态

系统中过量的氮的目的, 减少富营养化的发生。

DNRA 则是一些严格厌氧的细菌, 能将 NO3
−直接

还原成 NH4
+, 从而将微生物固定的 N 保留在系

统中, 为后续其他过程所用。多数情况下 DNRA

仅 在 沉 积 物 深 部 发 生 。 全 球 海 洋 反 硝 化 的

50%−70%发生在海底沉积物中。 

4.1  调控反硝化速率的主要因素 
反硝化速率在时空尺度上变化较大。近岸沉

积物由于有机碳与硝酸盐供给充足, 其反硝化速

率也较高(表 1)。在海草生长沉积物区域, 由于大

型植物残体及根部分泌的有机碳使得沉积物中

有机碳增加, 反硝化速率也较高[74]。在温带, 反

硝化速率呈现明显的季节性变化, 主要由温度、
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NO3
−的供给和有机碳的可利用度决定。在 NO3

−

输入全年变化不大的环境中, 反硝化速率与温度

呈现很好的相关性。在很多河口区, 反硝化速率

呈现春高夏低的季节变化规律: 春季时, 硝化-反

硝化紧密耦合, 硝化过程产生的 NO3
−约 99%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, 但实际反硝化速率可大大降低[75]。河口区的

反硝化速率[达 0.42 g·N/(m2·y)]要比大陆架区域

[约 0.028 g·N/(m2·y)]高出很多。  

除了季节变化外, 潮间带与潮下带区域的反

硝化速率呈现出明显的昼夜变化规律。在白天, 

藻类光合作用产生的氧气扩散到沉积物表层, 抑

制了反硝化作用。反硝化的光抑制在早春的时候

表现得最为明显, 昼夜差别达到 60%。然而, 因

光抑制造成的反硝化全年通量降低只有 13%[76]。 

沉水植物及动物的存在对硝化与反硝化过程

均产生重要影响。大型植物通过向水体释放可降

解的有机碎屑、或从根部分泌活性有机碳而促进

反硝化过程。大型动物除了通过洞穴影响氮循环

外, 他们排除的粪便也提供了有机质[77−78]。 

尽管有研究表明随着盐度升高, 硝化与反硝

化均受到抑制[57−58]。但也有研究发现, 反硝化速

率与盐度没有关系[79]; 反硝化速率与 NO3
−显著

相关, 而盐度又与 NO3
−紧密相关, 因此反硝化速

率随着盐度下降只是表观现象, 实际上却是源于

高盐度区 NO3
−的限制[80]。 

4.2  反硝化 vs.硝酸盐铵化 
尽管反硝化被广泛认为是硝酸盐还原的主要

途径, 但在某些情况下硝酸盐铵化(DNRA)过程

也可能比较重要[81−82]。两个过程的消长受到碳氮

比(C:N)及 NO3
−浓度的显著影响。在沉积物有机

质含量较高(C:N 较高)时, 约 50%的硝酸盐还原

由 DNRA 过程完成; 而 C:N 较低时, 反硝化则占

主导, DNRA 过程占约 4%−35%[83−84]。实验表明, 

NO3
−浓度低时, 反硝化菌竞争力不及 DNRA 菌, 

而 NO3
−高时则正好相反, 因此随着 NO3

−浓度的

增加, 反硝化成为主导过程[85]。在砂质沉积物中, 

幽灵虾的存在或添加红树的残体导致 DNRA 速

率及其贡献率都显著降低[86]。英国 Colne 河口的

反硝化与 DNRA 速率从上游到下游逐步降低; 泥

浆实验则表明随着 NO3
−浓度的降低, DNRA 潜力

增加而反硝化潜力降低[87]。在沉积物中 NO3
−、

H2S 浓度均较高时, 硫氧化细菌(SOB)在氧化 H2S

的同时也促进 DNRA 途径的 NO3
−还原, 因而 H2S

的存在使更多 N 保留在系统中, 从而促进了 N 循

环, 助力初级生产, 初级生产的有机产物又进一

步激活硫酸盐还原及 H2S 的产生, 形成 N 循环的

正反馈[82,88−89]。在印度 N 受限的红树林底泥中, 

约 99%的 NO3
−通过 DNRA 过程被还原[90]。 

反硝化过程与 DNRA 均可能产生 N2O。N2O

在近海水中的原位浓度相对于大气浓度过饱和, 

因此河口和近海环境是大气中 N2O 的源。总体来

说, 溶氧是影响 N2O 排放的最重要因子, 在低 O2

分压时(0−0.2 kPa), N2O 产生快速增加, 并在厌氧

状态下达到最高。N2O 排放的昼夜变化与反硝化

的变化规律基本一致, 即昼低夜高。夜间无光合

作用产氧, 反硝化过程在沉积物-水界面发生, 因

此有利于 N2O 向水中释放, 可达 4 μmol·N2O− 

N/(L·m2·y); 白 天 则 下 降 到 −0.4−0.4 μmol·N2O− 

N/(L·m2·y)的水平[108]。沉积物 N2O 的日均排放量

在 冬 季 与 早 春 基 本 相 当 , 约 40 μmol·N2O− 

N/(L·m2·y); 夏季时 , 沉积物中 NO3
−基本耗尽 , 

N2O 排放不明显。在富营养化的 Colne 河口, 

NO3
−较高, 底栖反硝化是河口 N2O 排放的主要途

径[91]。在潮间带, 落潮后沉积物裸露区域 N2O 的

排放会逐渐降低, 只有约 2%的 NO3
−被反硝化还

原成 N2O, 因此向大气输出 N2O 的量并不显著。

沉积物 N2O 排放的另一影响因素是营养盐的负

荷, 溶解有机氮(DIN)与 N2O 排放通量呈正向线
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性关系[92]。 

5  厌氧氨氧化过程 

厌氧氨氧化过程(Anaerobic ammonium oxi-

dation, anammox)是指 NH4
+在厌氧条件下以 NO2

−

为电子受体直接反应生成 N2 的过程。该过程在自

然环境中的发现与证实是氮循环研究的又一重

要突破, 打破了人们传统的认识, 使经典的氮循

环收支平衡被重新定义[93]。参与厌氧氨氧化过程

的细菌属自养菌, 吸收并固定 CO2 作为碳源[94], 

因而可能对全球气候变化产生影响。2002 年, 利

用 15N 稳定性同位素示踪技术首次证实了厌氧氨

氧化过程在海洋沉积物中的存在, 并估算出高达

67%的 N2 生成和厌氧氨氧化作用相关[95]。此后, 
15N 同位素示踪技术成为区分反硝化和厌氧氨氧

化过程、测定厌氧氨氧化过程速率和贡献率最有

效的方法。许多研究证实, 厌氧氨氧化过程在海

洋氮循环过程中发挥了重要作用, 估计其对全

球海洋脱氮(N2 产生)的贡献率在 30%−50%左

右 [95−96]。另外, 一些参与厌氧氨氧化过程的细菌

(如 Candidatus “Kuenenia stuttgartiensis”) 能在高

NH4
+浓度条件下(如 10 mmol/L)的条件下将 NO3

−

还原成 NH4
+, 即介导 DNRA 过程[97]; 在安哥拉本

吉拉的上升流中, 证实 DNRA 过程为厌氧氨氧化

过程提供了底物 NH4
+[97]。 

5.1  调控厌氧氨氧化速率的主要因素 
厌氧氨氧化过程在近岸生态系统中广泛存

在, 近来一些研究正逐步揭示环境因素对沉积物

中厌氧氨氧化过程的影响机制[98]。目前的数据显

示, NO3
−的可利用性、温度、有机质含量、盐度

和溶氧是影响厌氧氨氧化过程的主要因素。硝酸

盐的可用性是厌氧氨氧化过程进行的先决条件。

一方面, 在低氧的海洋环境中, NO3
−并未使厌氧

氨氧化过程受到限制, 因为 NO3
−很容易转化为

NO2
−。在 Skagerrak 海峡厌氧沉积物的培养中, 

NO3
−转化为 NO2

−的速度要比厌氧氨氧化消耗

NO2
−的速度快 4 倍[99]。在对北冰洋海底沉积物的

研究中, NO2
−的产生等于厌氧氨氧化过程的消耗; 

在对 Randers Fjord 沉积物的厌氧培养中, 分别加

入 15NO3
−和 14NO2

−后, 厌氧氨氧化过程的速率基

本不变, 表明由 NO3
−转化为 NO2

−这一过程并没

有限制厌氧氨氧化过程的进行[100]。另一方面, 在

沉积物的厌氧含 NO3
−层, NO3

−的限制现象就具有

空间性。上部 NO3
−的含量最高, 并且可利用 NO3

−

的微生物也集中于此, 只有在含 NO3
−层的底部, 

NO3
−的限制才可能发生 [100]。在这些沉积物中, 

NO3
−还原将为厌氧氨氧化细菌提供 NO2

−。 

在废水处理反应器中厌氧氨氧化过程仅在严

格的厌氧条件下才能进行, 1.1 μmol/L 氧浓度都

足以完全抑制一个反应容器中的厌氧氨氧化活

动, 但这种抑制是可以逆转的[101]。目前, 还没有

关于氧气对自然环境下厌氧氨氧化过程影响的

报道, 但自然环境中厌氧氨氧化过程一定也存在

O2 的限制。因为 O2 含量在沉积物或水柱中硝态

氮层(即厌氧氨氧化过程发生的区域)是波动的, 

所以自然环境中的厌氧氨氧化细菌可能对 O2 有

更高的承受力。 

5.2  厌氧氨氧化 vs.反硝化 
厌氧氨氧化过程与反硝化过程密切联系, 又

相互竞争, 它们对脱氮(N2 生产)的贡献率是氮循

环研究的一个热点问题。在热带的红树林底泥

中, 反硝化过程提供的 NO2
−可促进厌氧氨氧化

过程[102]。在北极沉积区(−1.7 °C−4 °C), 总氮气产

量为 34−344 μmol N/(L·m2·y), 其中厌氧氨氧化的

贡献为 1−92 μmol N/(L·m2·y), 占 1%−35%[103]。在

有机质含量高的近海环境中, 厌氧氨氧化对脱氮

的贡献相对较低 [104−105]; 而在阿拉伯海低氧区, 

有机质较 NOX 含量低, 限制了反硝化作用的发

生, 使 NO2
−产生量下降, 进而也限制了厌氧氨氧

化作用(表 1)[106]。在英国的 Thames 河口, 随着沉
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积物中有机质含量的升高, 厌氧氨氧化脱氮贡献

率从 1%增至 8%[107]; 然而也有研究表明, 随着有

机质含量的提高, 厌氧氨氧化脱氮贡献率会随之

降低[108]。Cape Fear 河口盐度与厌氧氨氧化脱氮

贡献率呈明显正相关, 原因可能是反硝化细菌对

盐度较为敏感, 其活性易受盐度的抑制, 而厌氧

氨氧化菌对盐度具有较强的适应能力[109]。波罗

的海底层水冬季含氧量充足时, DNRA 与反硝化

速率明显下降, 但厌氧氨氧化速率及其脱氮贡

献率均有上升, 显示硝化过程与厌氧氨氧化过

程之间有一定的相关性[110]。在葡萄牙的 Cávado
河口, 其沉积物厌氧氨氧化与反硝化潜力分别为

0−3.3 nmol·N/(cm3·h)与 1.1−10.8 nmol·N/(cm3·h), 

年平均贡献量约 17%−33%; NO3
−与温度被认为

是控制厌氧氨氧化过程的主要环境因子[111]。在切

萨皮克湾河口, 厌氧氨氧化过程对脱氮的贡献率

为 0−22%, 在河口上游淡水区最高, 该区水体

NO3
−也处于高水平, 总体来看, 其贡献率与 NO3

−

及盐度相关[112]。在热带河口, DNRA 占绝对优势, 

呈现 DNRA>反硝化>厌氧氨氧化的顺序, 而在温

带 NO3
−较高的情况下, 厌氧氨氧化与反硝化的

速率则相对较高[113]。  

6  结语 

综上所述, 微生物是海洋氮循环过程中最为

活跃的因素。近年来, 在海洋微生物分子生态学

快速发展的带动下, 海洋微生物氮循环研究也取

得了长足进展, 使我们对微生物在氮循环中的贡

献、时空动态及调控机制等有了许多新的认识。

海洋氮循环的研究趋势也越来越多地表现为微

生物生态学、生物地球化学、海洋科学的高度交

叉, 需要多种技术的融入(如分子生物学、组学、

同位素追踪、实时监测等)。未来的近海微生物氮

循环研究挑战与机遇并存。例如: (1) 分子生物学

技术(如定量 PCR)等能定量参与氮循环过程的关

键基因的数量, 但基因拷贝数、基因 mRNA 拷

贝数与相关过程速率的关系还需要进一步确定。

(2) 多个过程的整合研究。由于海岸带氮超载, 氮

去除的过程是一个研究热点。但很多都只研究其

中一个过程 , 尤其反硝化过程; 厌氧氨氧化、

DNRA 也可与反硝化竞争并在同一生境下发生, 

将三个过程及其调控机制同时研究还不多见。

(3) 需要更大区域范围与长期连续观测。目前很

多研究只关注了一维梯度或少数样点, 在区域甚

至海域级的立体观测数据还极少, 时间分辨率也

较低(如多为季节间隔); 随着实时观测设备及技

术的发展及更多研究资金的投入, 该方面将可能

取得较大进展。  

另一方面, 我国拥有辽阔的海洋国土及漫长

的海岸线, 海岸带生境多样, 同时也面临着富营

养化、赤潮绿潮频发、近海大面积缺氧等重大生

态环境问题, 海洋渔业生产与环境保护形势严

峻。面对这些现实问题, 微生物氮循环研究如何

为管理决策层面提供科学数据的支撑是一项亟

待开展的重大研究课题。然而, 尽管国际上对微

生物氮循环研究已有较长的历史, 但是针对我国

近海环境的研究数据并不多见, 这对全球海洋氮

循环收支的计算是个缺口, 制约了我国海域相关

生态模型的建立及对生态系统服务功能的预测。

因此, 我国微生物氮循环研究的进一步发展, 对

海洋生态系统评价、自净能力与环境容量估算、

海岸带环境保护、生态灾难预警与对策等社会需

求的满足具有重要意义。 
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