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摘要：硝态氮（ＮＯ－
３）异化还原过程通常包含反硝化和异化还原为铵（ＤＮＲＡ）两个方面，是土壤氮素转化的重要途径，其强度大

小直接影响着硝态氮的利用和环境效应（如淋溶和氮氧化物气体排放）。 不过，反硝化和 ＤＮＲＡ 过程在反应条件、产物和影响

因素等方面常会呈现出协同与竞争的交互作用机制。 本文综述了反硝化和 ＤＮＲＡ 过程的研究进展及其二者协同竞争的作用

机理，并阐述了在 ＮＯ－
３、ｐＨ、有效 Ｃ、氧化还原电位（Ｅｈ）等环境条件和土壤微生物对其发生强度和产物的影响，提出今后应在产

生机理、土壤环境因素、微生物学过程以及与其他氮素转化过程耦联作用等方面亟需进一步深入研究，以期增进对氮素循环过

程的认识以及为加强氮素管理利用提供依据。
关键词：硝态氮异化还原；反硝化；硝态氮异化还原成铵（ＤＮＲＡ）；Ｎ２Ｏ；协同竞争机制
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ｒｅｇｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｉｎ ｓｏｉｌｓ； ｔｈｉｓ ｋｎｏｗｌｅｄｇｅ ｉｓ ａｌｓｏ ｎｅｃｅｓｓａｒｙ ｆｏｒ ｔｈｅ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｏｆ ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ
ｃｏｕｎｔｅｒｍｅａｓｕｒｅｓ ａｎｄ ｐｏｌｉｃｉｅｓ ｏｎ ｓｏｉｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ．

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ： ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ； ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ； ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ａｍｍｏｎｉｕｍ （ＤＮＲＡ）；
Ｎ２Ｏ； ｓｙｎｅｒｇｅｔｉｃ ａｎｄ ｃｏｍｐｅｔｉｔｉｖｅ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ

硝态氮（ＮＯ－
３）是土壤氮素的重要赋存形态，在厌氧环境下极易被还原［１］。 由于微生物种类以及氧（Ｏ２）

条件的差异，ＮＯ－
３ 还原主要可区分为同化还原和异化还原途径［２］。 同化还原的目的是利用 ＮＯ－

３ 合成细胞物

质，整个过程中既没有 ＮＯ－
２ 的积累，也没有 ＮＨ－

４ 的产生。 然而，与之不同的是，异化还原过程则可根据产物的

不同再分为两种途径，一种途径以 Ｎ２Ｏ、Ｎ２为产物，称为反硝化（Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ）；另一种途径以 ＮＨ－
４ 为产物，

称为硝态氮异化还原成铵（Ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ａｍｍｏｎｉｕｍ，ＤＮＲＡ） ［１⁃４］。
传统观念认为，嫌气或低氧条件下，土壤中的 ＮＯ－

３ 易发生反硝化作用［３， ５⁃６］，ＮＯ－
３ 经反硝化气态损失

掉［７］，损失率为 ０．１％—５２％［８］。 与反硝化造成的氮损失相反，在某些特定条件下，ＤＮＲＡ 过程可为作物提供

其可直接吸收利用和淋溶性较小的 ＮＨ－
４。 ＤＮＲＡ 过程早在 １９３８ 年即被发现［１， ９］，但受研究方法和技术手段

的限制，该过程的研究曾一度被忽视［１０⁃１１］。 不过近年来分离培养技术的不断更新［１， ３］ 以及１５Ｎ 示踪方法和测

２ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３６ 卷　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

定技术［１１⁃１２］的发展都为 ＤＮＲＡ 过程的研究提供了可能。 新近研究发现，ＤＮＲＡ 过程在土壤氮素循环中起着

重要作用，可转化农田生态系统中 ３．９％—２５．４％的 ＮＯ－
３
［１２⁃１３］；在森林生态系统中，ＤＮＲＡ 过程甚至超越反硝化

过程［１４］，占到 ＮＯ－
３ 总消耗量的 ９８．４％—９９％［１５⁃１６］。 此外，某些环境条件下 ＤＮＲＡ 过程产生的 ＮＨ－

４ 甚至远远

高于土壤矿化生成量［１５］。 相较于 ＮＯ－
３，ＮＨ

－
４ 能够继续参与到土壤其他氮素转化过程中，会在一定程度上起到

减少 ＮＯ－
３ 淋失，降低反硝化率和 Ｎ２Ｏ 排放量的效果［１５， １７］。 反硝化和 ＤＮＲＡ 过程是硝态氮异化还原过程的重

要环节，两者在底物和发生环境等方面较为相似，在土壤环境条件及微生物的影响下［１８］，呈现出协同竞争的

关系。 因此，开展硝态氮异化还原协同竞争机制及其影响因素的研究，对于加深氮素转化规律认知，制定有效

的土壤氮素管理措施等方面有着重要意义。
本文综述了反硝化和 ＤＮＲＡ 过程协同与竞争的交互作用机理，并对二者在土壤环境条件（ＮＯ－

３、ｐＨ、Ｅｈ、
有效 Ｃ）和微生物等因素影响下的协同竞争关系进行了比较分析，旨在明确反硝化和 ＤＮＲＡ 的发生强度和影

响因素，合理调控主导因素，使反硝化和 ＤＮＲＡ 过程优势共存、合理竞争，并为提高氮素经济利用，降低生态

环境负荷提供科学依据。

１　 硝态氮异化还原的机理过程

反硝化和 ＤＮＲＡ 过程均属于硝态氮异化还原过程，易在嫌气或低氧状态下发生，以 ＮＯ－
３ 为还原底物，过

程中均有 Ｎ２Ｏ 生成［６， １２， １５， １９］，但二者在产生过程、转化机理、最终产物等均有明显差异。
（１）代谢过程不同。 生物反硝化通常是土壤反硝化的主导过程［７， ２０］，它是由兼性好氧异养微生物利用同

一个呼吸电子传递系统，以 ＮＯ－
３ 为电子受体，还原 ＮＯ－

３ 的呼吸过程［７］。 ＤＮＲＡ 则是指将 ＮＯ－
３ 还原为 ＮＨ－

４ 的

过程，该过程可分为发酵型和呼吸型两种［２， １３］，前者的本质是发酵型能量代谢，以 Ｃ 为电子供体，而后者则以

硫化物（Ｈ２Ｓ、Ｓ２－）为电子供体［１３］。 代谢过程的不同决定了微生物竞争 Ｃ 源的能力［１］。
（２）还原酶和产物不同。 反硝化过程中，ＮＯ－

３ 依次通过硝态氮盐还原酶（Ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ，Ｎａｒ）、亚硝态

氮盐还原酶（Ｎｉｔｒｉｔｅ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ，Ｎｉｒ）、一氧化氮还原酶（Ｎｉｔｒｉｃ ｏｘｉｄｅ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ，Ｎｏｒ）和氧化亚氮还原酶（Ｎｉｔｒｏｕｓ
ｏｘｉｄｅ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ，Ｎｏｓ）四步还原反应，中间过程释放 ＮＯ 和 Ｎ２Ｏ，最终还原成 Ｎ２［４， ７］。 其还原酶分别由各自对应

的功能基因（ｎａｒＧ ／ ｎａｐＡ，ｎｉｒＫ ／ ｎｉｒＳ， ｎｏｒＣ ／ ｎｏｒＢ，ｎｏｓＺ ／ ｎｏｓＲ ／ ｎｏｓＤ⁃ＦＹＬ）所编码（图 １） ［１，２１］。 ＤＮＲＡ 过程主要分

为两个阶段，首先在 Ｎａｒ 催化下，ＮＯ－
３ 还原成 ＮＯ－

２；其次再由 Ｎｉｒ 将 ＮＯ－
２ 最终还原为 ＮＨ＋

４
［２２⁃２３］。 其还原酶分别

由各自对应的功能基因（ｎａｒＧ ／ ｎａｐＡ，ｎｉｒＢ ／ ｎｉｒＣ ／ ｃｙｓＧ）所编码（图 １） ［１，３］。 两过程具有相同的 Ｎａｒ，但 Ｎｉｒ 有显

著区别，反硝化的 Ｎｉｒ 分为含铜的（Ｃｕ⁃ｄＮｉｒ）以及含 ｃ⁃型和 ｄ⁃型细胞色素的（ｃｄ１⁃ｄＮｉｒ）；ＤＮＲＡ 过程的 Ｎｉｒ 则分

为溶解性酶和胞围酶两类［１， ３］。
（３）传递电子数量不同。 ＤＮＲＡ 过程还原至 ＮＨ－

４ 的自由能，比反硝化还原为 Ｎ２Ｏ 和 Ｎ２的自由能要高［１］。
在无有效 Ｃ 限制的情况下，就还原 １ｍｏｌ 的 ＮＯ－

３ 而言，ＤＮＲＡ 过程能接受 ８ｍｏｌ 电子，反硝化只接受 ５ｍｏｌ［２２］。
（４）时间进程不同。 在条件适宜的情况下，土壤反硝化速度较快，１—２ ｄ 就可全部完成；ＤＮＲＡ 过程一般

要在 ２—５ ｄ 之后才发生［１， ２４］。 但为何出现 ＤＮＲＡ 过程相对滞后的现象，其机制目前尚不清楚［１］。
（５）Ｎ２Ｏ 的生成状况不同。 反硝化和 ＤＮＲＡ 过程均能生成 Ｎ２Ｏ［２３， ２４⁃２６］。 一般认为，反硝化中 Ｎ２Ｏ 的生成

是由于土壤中某些微生物缺失 Ｎｏｓ 或土壤条件抑制了土壤中 Ｎ２Ｏ 的进一步还原；大部分反硝化微生物能将

ＮＯ－
３ 还原为 ＮＯ－

２，但能还原 Ｎ２Ｏ 的微生物数量则相对较少，导致反硝化过程中释放了 Ｎ２Ｏ［２７－２８］。 而现阶段，
ＤＮＲＡ 过程产生 Ｎ２Ｏ 的机理仍不清楚，有研究认为可能是 ＮＯ－

２ 还原为 ＮＨ－
４ 的过程中，缺乏 Ｎｉｒ 的中间产物所

致［１０， ２９］。 反硝化 Ｎ２ Ｏ 排放量的范围变化值比 ＤＮＲＡ 过程的大，分别占施氮量的 ０． １％—１５． ５％［８］，
１％—８％［３， ６， １５］。

总体来说，反硝化和 ＤＮＲＡ 过程最大的不同在于，因参与的还原酶的差异，各自产生机理过程有着本质

差别，导致反硝化过程的最终产物为 Ｎ２，而 ＤＮＲＡ 过程的最终产物为 ＮＨ＋
４
［１， ３］。
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图 １　 硝态氮异化还原过程及其主要机理

Ｆｉｇ． １　 Ｔｈｅ ｓｃｈｅｍｅ ｏｆ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ａｎｄ ｉｔｓ ｍａｉｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ
（Ｎａｒ，Ｎｏｒ，Ｎｏｓ，ｄＮｉｒ，ｄｎｒａ⁃Ｎｉｒ 表示参与硝态氮异化还原过程的还原酶；ｎａｒＧ ／ ｎａｐＡ，ｎｉｒＢ ／ ｎｉｒＣ ／ ｃｙｓＧ， ｎｉｒＫ ／ ｎｉｒＳ，ｎｏｒＣ ／ ｎｏｒＢ，ｎｏｓＺ ／ ｎｏｓＲ ／ ｎｏｓＤ－
ＦＹＬ 表示参与硝态氮异化还原过程的还原酶所对应的功能基因）
（Ｎａｒ，Ｎｏｒ，Ｎｏｓ，ｄＮｉｒ，ｄｎｒａ－Ｎｉｒ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ； ｎａｒＧ ／ ｎａｐＡ，ｎｉｒＢ ／ ｎｉｒＣ ／ ｃｙｓＧ， ｎｉｒＫ ／ ｎｉｒＳ，ｎｏｒＣ ／
ｎｏｒＢ，ｎｏｓＺ ／ ｎｏｓＲ ／ ｎｏｓＤ⁃ＦＹＬ ｄｅｎｏｔｅ ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｇｅｎｅｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ａｆｏｒｅｍｅｎｔｉｏｎｅｄ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ）

２　 硝态氮异化还原的协同竞争机制

反硝化和 ＤＮＲＡ 过程既存在整体性相似又存在个体性差异。 整体性表现为同属于硝态氮异化还原过

程，且相同的反应环境条件、Ｎａｒ、中间产物（Ｎ２Ｏ）和土壤环境因子等对二者均有协同促进作用。 增加土壤

ＮＯ－
３ 含量，较其他氮素转化过程，整个硝态氮异化还原过程的强度趋于加强［３０］。 个体差异性表现为竞争，即

仅就硝态氮异化还原过程范围内，反硝化或 ＤＮＲＡ 过程对底物（ＮＯ－
３ ）的直接竞争，或通过土壤环境因子（有

效 Ｃ、Ｅｈ）来限制对 ＮＯ－
３ 的间接竞争，或土壤微生物对 Ｎ 源和 Ｃ 源的竞争等，两个过程呈现出此消彼长的趋

势。 在有效 Ｃ 含量高而 ＮＯ－
３ 浓度低的还原性条件下，ＮＯ－

３ 发生 ＤＮＲＡ 过程的几率高于反硝化过程［１９， ３１］。 这

就是硝态氮异化还原的协同竞争机制，通过这种机制，两个过程相互联系、相互依存、相互转化。

３　 硝态氮异化还原过程主导因素及其对协同与竞争的调节机制

硝态氮异化还原过程的协同竞争机制与研究区域的土壤类型、施肥状况、土地利用类型等有关［５， ３２⁃３３］。
ｐＨ 较高的土壤易进行硝态氮异化还原过程，研究表明，相对于酸性较强的红壤，经 ＤＮＲＡ 过程，黄泥土中

ＮＨ－
４ 生成量占总 ＮＯ－

３ 加入量的 ７．８％，而红壤仅为 ０．７％［５］。 氮肥类型对硝态氮异化还原过程的协同竞争机

制也具有调节作用，施用有机肥能明显增强硝态氮异化还原过程的强度［３２］；施用尿素使土壤 ｐＨ 提高，增强了

ＤＮＲＡ 过程对 ＮＯ－
３ 的竞争力，但反硝化过程仍占绝对优势［５］。

可见，硝态氮异化还原过程是多种因素综合作用的结果，但在不同研究区域中主导因素又有较大差异。
硝态氮异化还原过程的影响因子，主要可以分为土壤环境条件和土壤微生物两大类。 土壤环境条件包括土壤
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ＮＯ－
３ 含量、ｐＨ、有效 Ｃ、Ｅｈ 等，而土壤微生物则包括种类、数量、活性等。

３．１　 土壤环境条件

３．１．１　 硝态氮（ＮＯ－
３）

在厌氧状态下，反硝化和 ＤＮＲＡ 过程可能同时发生在同一土壤中，共同以 ＮＯ－
３ 为基质［２３］。 在适宜的条

件下，通过施用氮肥，增加基质浓度，会促进硝态氮异化还原过程［３０， ３４］。 研究表明，在 １８ 个土样中连续两年

施入 ７１—１３２ μｍｏｌ ／ Ｌ 的 ＮＯ－
３，反硝化和 ＤＮＲＡ 过程在原有的基础上分别提高了 １１—１６ 倍、６ 倍［３０， ３５］。

从另一角度来讲，反硝化和 ＤＮＲＡ 过程对 ＮＯ－
３ 的竞争也会限制两者的相对强度。 若 ＤＮＲＡ 过程竞争到

的 ＮＯ－
３ 相对含量多，ＤＮＲＡ 过程的强度就得以增强，反硝化过程则会相对削弱。 对美国波多黎各区域的森林

土壤研究发现，７５％的 ＮＯ－
３ 经 ＤＮＲＡ 过程转化为 ＮＨ－

４ 后，减少了反硝化过程可利用的 ＮＯ－
３，导致反硝化率比

ＤＮＲＡ 率低了 ３ 倍［３６］。 因此，可以通过调控硝态氮异化还原过程以利于 ＤＮＲＡ 进行，从而去除 ＮＯ－
３，以降低

ＮＯ－
３ 的损失［１２］，但 ＤＮＲＡ 过程产生的 ＮＨ－

４，在碱性条件下易挥发。 所以应根据实地土壤环境条件，通过调控

关键影响要素，定向培育硝态氮异化还原过程，提高氮素利用效率，减少氮素损失和环境活性氮负荷。
３．１．２　 氧化还原电位（Ｅｈ）

氧化还原电位（Ｅｈ）能间接地反映土壤的含氧状态，从而影响硝态氮异化还原过程，其主要取决于土壤中

的氧分压或溶解态氧的浓度［１７］。 Ｅｈ 通过氧分压来调控硝态氮异化还原过程，氧化和还原条件，均能进行反

硝化作用［３４， ３７］，但相较于还原条件，在氧化原条件下反硝化速率明显降低［３７］；而强还原性会更有利于 ＤＮＲＡ
过程的发生［１， １８， ３８］。 Ｅｈ＜３００ ｍＶ 的厌氧条件是反硝化进行的必要条件；若 Ｅｈ 较高，氧分压就会成为反硝化

作用的主要限制因子［１， ３７］。 也有研究表明，还原性较弱的环境中也能进行 ＤＮＲＡ 过程［１２， ３９］，Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ
ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ 在 Ｅｈ 为 ０ｍｖ 时能进行 ＤＮＲＡ 过程，而 Ｅｈ 为－１００ｍＶ 时受到极大抑制［１］。 此外，Ｅｈ 还能决定硝态

氮异化还原的途径［３４］，通过对两个过程产生条件的比较，ＤＮＲＡ 过程对氧分压变化较不敏感［３９⁃４０］。 当氧分压

从 ０ 升高到 ２％的过程中，反硝化均呈现降低的趋势。 但 ＤＮＲＡ 过程则呈现不同的趋势，当氧分压为 ０—０．５％
时，ＤＮＲＡ 过程显著增加；为 ０．５％—１％时，ＤＮＲＡ 过程没有变化；继续上升到 １％—２％时，ＤＮＲＡ 的强度减

小［４０］。 这些研究结果为通过调控氧化还原状况有效管理氮素转化与利用提供了重要依据。
３．１．３　 土壤 ｐＨ

土壤 ｐＨ 是影响硝态氮异化还原过程的主要因素［４１］。 在自然条件下，进行反硝化和 ＤＮＲＡ 过程的微生

物通常生活在同一环境中，最适 ｐＨ 范围较接近，反硝化为 ６—８，而 ＤＮＲＡ 过程为 ５—９［１， ２３， ２４， ４１］；但 ｐＨ 通过

对 Ｎｉｒ 活性的影响（二者微生物中所含的 Ｎｉｒ 不同），导致二者的机理过程产生很大的差别［１］。 低 ｐＨ 值会明

显地降低反硝化速率［１４］，抑制反硝化过程，当 ｐＨ＜６ 时，由于 Ｎｏｒ 或 Ｎｏｓ 受到抑制，或酸性土壤中耐酸的反硝

化细菌数量少或活性低，导致反硝化速率随 ｐＨ 的下降而降低；而高 ｐＨ 值能加强 ＤＮＲＡ 过程对反硝化基质

（ＮＯ－
３）的竞争，ＤＮＲＡ 过程相对增强的同时，反硝化强度会削弱［５， ２３， ２５］。

３．１．４　 有效 Ｃ
有效 Ｃ 为硝态氮异化还原过程提供了能源和电子供体，同时有机物分解消耗了土壤中的 Ｏ２，促进了厌氧

环境的形成，增加了硝态氮异化还原过程发生的概率。 与不添加额外 Ｃ 源的情况相比，添加少量易被微生物

利用的葡萄糖能显著提高土壤硝态氮异化还原过程的强度，土壤反硝化速率和发酵型 ＤＮＲＡ 过程的强度分

别提高了 ２—２０ 倍［３， ４２－４３］和 １７％—５０．２％［１， １３］。 自然环境下，通过秸秆覆盖［３， １１］ 和施用有机肥［２２， ２５］ 等一系

列土壤管理措施，可增加有效 Ｃ 源，促进反硝化和 ＤＮＲＡ 过程的发生。 长期覆盖秸杆的土壤，反硝化速率提

高了 ０．５％［２］，高达 １４．４％—３９．５％的 ＮＯ－
３ 经 ＤＮＲＡ 过程还原成了 ＮＨ＋

４
［１］。

相关研究发现，厌氧环境下，有效 Ｃ 还能调节反硝化和 ＤＮＲＡ 过程对土壤中 ＮＯ－
３ 在的竞争［１， ２２， ３８， ４０］，表

现出竞争的关系，这主要与不同还原路径接收到的以有效 Ｃ 作为电子供体的比率不同有关［６， １４］。 仅有效 Ｃ
作为限制因子时，反硝化过程比 ＤＮＲＡ 过程更具有竞争性。 当 Ｃ ／ Ｎ 为 ２．０—２．５ 时，更有利于发生反硝化作
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用［４０］；而当 Ｃ ／ Ｎ 为 ４．０—１２．０ 时，ＤＮＲＡ 过程会明显增强，ＮＨ－
４ 的最大净增加量能达到原有 ＮＯ－

３ 的 ３０％［１， ４０］。
３．２　 土壤微生物

土壤微生物在其新陈代谢过程中能对有机质进行分解、转化，是硝态氮异化还原过程的参与者。
３．２．１　 硝态氮异化还原过程土壤微生物

土壤微生物的种类、数量、种群结构与时空动态变化等都会对硝态氮异化还原过程有一定的影响。 硝态

氮异化还原微生物是一个大的生理类群，而反硝化和 ＤＮＲＡ 过程存在着不同的微生物类型（表 １）。

表 １　 硝态氮异化还原过程的微生物类型

Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｙｐｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｏｆ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ

生物类型
Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｔｙｐｅｓ 反硝化 Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ＤＮＲＡ

严格厌氧 Ｓｔｒｉｃｔｌｙ ａｎａｅｒｏｂｉｃ
Ｃｌｏｓｒｉｄｉｕｍｓｐｓ，
Ｖｅｉｌｌｏｎｅｌｌａａｌｅａｌｅｓｃｅｎｓ， Ｗｏｌｉｎｅｌｌｅｓｕｅｅｉｎｏｇｅｎｅｓ［４１］

兼性厌氧 Ｆａｃｕｌｔａｔｉｖｅ ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ｃｈｒｏｍｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ［４１］ Ｅｓｅｈｅｒｉｃｈｉａｃｏｌｉ，Ｃｉｔｒｏｂａｃｔｅｒｓｐ，
Ｓａｌｍｏｎｅｌｌａ ｔｙｐｈｉｍｕｒｉｕｍ［１］

好氧 Ａｅｒｏｂｉｃ Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓｓｐｓ， Ｂａｃｉｌｌｕｓｓｐ， Ａｌｃａｌｉｇｅｎｅｓ［３］
Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓｓｐｓ， Ｂａｃｉｌｌｕｓｓｐｓ，
Ｎｅｉｓｓｅｒｉａ ｓｕｂｆｌａｖａ［３５］

微好氧 Ｍｉｃｒｏ⁃ ａｅｒｏｂｉｃ Ｓｐｉｒｉｌｌａｃｅａｅｅ［４２］ Ｃａｍｐｙｌｏｂａｃｔｅｒ ｓｐｕｔｏｒｕｍ［１］

真核生物 Ｅｕｋａｒｙｏｔｅｓ 真菌，原生动物，底栖有孔虫，Ｇｒｏｍｉｉｄａ［４］

Ｆｕｎｇｉ，Ｐｒｏｔｏｚｏａ，ＢｅｎｔｈｉｃＦｏｒａｍｉｎｉｆｅｒａ
真菌［２７］

Ｆｕｎｇｉ

细菌被认为是进行硝态氮异化还原过程时的微生物优势种群［２１］，且反硝化菌与 ＤＮＲＡ 菌可以共存于一

个环境中，共同利用土壤环境中的 Ｎ 源和 Ｃ 源［３］，均以兼性厌氧菌最为普遍，但二者存在着不同的主导区系。
而在稻田土壤中，自养反硝化菌（Ｔｈｉｏｂａｃｉｌｌｕｓ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ、Ｔｈｉｏｍｉｃｒｏｓｐｉｒａ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ、Ｓｕｌｆｕｒｉｍｏｎａｓ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ
等）可以在 ＮＯ－

３ 存在下将还原态的硫化物（Ｓ２－、ＳＯ２－
３ 等）或铁离子（元素）氧化，最终生成 ＳＯ２－

４ 、Ｆｅ３＋及 Ｎ２
［２０］。

硝态氮异化还原过程发生程度不同的土壤，其细菌的组成存在很大差异，但与土壤的还原能力相吻合，即
ＤＮＲＡ 能力强的土壤中 ＤＮＲＡ 细菌所占比例较高［３］。 土壤中还存在极少数既具有 ＤＮＲＡ 菌特征，又具有反

硝化菌特征的特殊菌株［１， ３］。 决定两者细菌数量的因素不是 ＮＯ－
３ 的有无或多少，而是 ＤＮＲＡ 细菌与反硝化

细菌竞争 Ｃ 源的能力［３７］。 由于反硝化菌属呼吸过程，从产能角度讲，ＤＮＲＡ 发酵代谢的能量产出远不及反硝

化菌的呼吸代谢。 这样，与发酵性 ＤＮＲＡ 细菌相比，反硝化菌具有高产能的生存优势［１］。
细菌功能基因是影响硝态氮异化还原过程动态变化及产物组成的关键因子，故借助编码硝态氮异化还原

过程关键基因的菌群是研究硝态氮异化还原过程微生物的重要方法。 研究表明，土壤反硝化菌中，ｎｏｓＺ 基因

最为稳定，不易受到环境影响；ｎｉｒＫ 基因对环境因子的响应比 ｎｉｒＳ 基因敏感［３３］。 分别施用有机肥和无机氮

肥，土壤 ｎａｒＧ 基因的优势种群有明显差异（无机肥处理含优势种群 ＥＵ８７３０５２，有机肥处理则没有） ［３２］。
３．２．２　 影响硝态氮异化还原过程土壤微生物多样性的因素

硝态氮异化还原过程是不同种类微生物共同作用的结果，不同微生物种群，其动态过程不同，产物也有差

异［２１］。 硝态氮异化还原微生物种群具有多样性［２３］ 其形成受土壤环境条件（有效 Ｃ、土壤 ＮＯ－
３ 含量、ｐＨ

等） ［２３， ３２］、土地利用方式［３３］、农业措施［３２］等多种因素综合影响。 土壤环境条件方面，土壤氧分压对农田土壤

中反硝化微生物种群的抑制作用更明显；而自然土壤中的反硝化微生物种群对 ｐＨ 变化更为敏感［２３］。 耕作

会促使硝态氮异化还原过程微生物种群多样性增加，相对于自然土壤，农田土壤中反硝化微生物酶（Ｎａｒ、Ｎｉｒ、
Ｎｏｒ）的数量、ｎｏｓＺ 的多样性及数量更具优势［２３］。 施用不同类型的氮肥对硝态氮异化还原过程的影响不同。
长期使用尿素能增加土壤反硝化微生物中 ｎｉｒＫ、ｎｉｒＳ 基因的丰度；而施入有机肥，反硝化菌的多样性和丰度增

加，各施肥处理的 ｎａｒＧ Ｓｈａｎｎｏｎ 指数显示：有机肥（２．６５）＞不施肥（２．３５）＞无机肥（２．１０） ［３２］。 但目前对 ＤＮＲＡ
过程的认识中，微生物种群多样性与潜在影响因素的相关性尚不明确。

６ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３６ 卷　
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硝态氮异化还原过程的影响因素较多，且影响作用并不是单一的，而是交互联系作用的。 除以上几种主

导因素外，土壤质地［３５］、土壤含水量［３５］ 和土壤温度［７， ４４］ 等土壤环境的其他因素也会对硝态氮异化还原过程

产生影响。 在对不同土壤质地与硝态氮异化还原关系的研究中，与粘土相比，砂土的 ＤＮＲＡ 过程速率低，Ｎ２Ｏ
的排放量少［３５］。 这主要是由于粘土所含的土壤水分多，厌氧环境较适宜硝态氮异化还原过程的发生［３５］。

４　 研究展望

以往对硝态氮异化还原过程的研究主要集中于反硝化，但由于 ＤＮＲＡ 过程生成了有效性高且淋溶性较

差的铵态氮，进而增强土壤氮的可利用性，近年来关于 ＤＮＲＡ 过程的研究逐渐受到了充分重视。 目前，ＤＮＲＡ
过程的研究对象多为海水或淡水沉积物［１０， １８］，而对陆地土壤研究较少，已有的研究也主要集中于森林和农田

等土壤，且多为室内培养结果［１５， ２５］，自然生境中的硝态氮异化还原状况还未知。 在全球变化的背景下，有必

要对不同气候、土壤和耕作施肥制度下的硝态氮异化还原强度深入研究。 鉴于硝态氮异化还原过程研究中存

在影响因素多、时空变异大、测定难度大等限制条件，今后应亟需加强以下几个方面的研究。
（１）加强对硝态氮异化还原机理过程的研究。 对硝态氮异化还原机理过程的认识是制订土壤氮素管理

措施的前提。 目前，对土壤反硝化机理的认识已较为深入，而 ＤＮＲＡ 过程中，Ｎ２Ｏ 的排放量、产生机理及其相

关功能微生物等方面尚不清楚［１２， ４５］。 其次，研究方法的不完善也是致使硝态氮异化还原机理过程不明确的

重要原因。 仅靠１５Ｎ 标记法，不能从严格意义上来区分反硝化和 ＤＮＲＡ 过程对 Ｎ２Ｏ 生成的相对贡献率［２２， ２６］

及 ＮＯ－
３ 的相对消耗量［１６］，这直接影响到对两者强度的估算。 因此，需要进一步探讨 Ｎ２Ｏ 的测定方法，揭示硝

态氮异化还原过程的贡献率及与反硝化和 ＤＮＲＡ 过程的联系。 此外，硝态氮异化还原过程中还涉及到多种

酶的参与，反硝化与 ＤＮＲＡ 过程中 Ｎｉｒ 的差异是否导致了二者对 Ｏ２的敏感度不同［４０］？ 还有待进一步从土壤

酶的角度进行探讨，加强氮循环调节的酶学机制研究。
（２）加强土壤环境因素对硝态氮异化还原过程反馈机制的研究。 硝态氮异化还原过程的研究多数局限

在对单一土壤环境因素的控制或模拟，而主导硝态氮异化还原过程的土壤环境因素有很多，存在复杂的交互

作用，且不同生境下各因子的影响强度差异较大。 如不同海拔高度、不同立地条件，土壤水热条件和有机 Ｃ
库有所不同，势必影响到硝态氮异化还原的强度。 决定土壤中反硝化和 ＤＮＲＡ 过程平衡的环境因素亦未见

报道。 此外，在硝态氮异化还原过程对环境因子的响应研究中，探讨如何选择并调节土壤环境因子参数。 同

时，考虑在土壤环境因子复合影响下，土壤氮素和其他土壤元素之间的综合效应，明确土壤氮素阈值，提高氮

肥利用率的同时，确保土壤的其他养分的固持。 诸如，若 Ｅｈ＜２００ ｍｖ，土壤中的铁锰化合物会被还原为不同价

态的锰、硫、铁，土壤出现潜育化，导致 Ｏ２分压减小，影响土壤中的氮素形态及供应情况［１７］；硝态氮异化还原

过程能在此范围中发生，如何协调各土壤养分固持与供给平衡，以获得最高产量或最大收益时最佳氮素投入

量，保持土壤优良性状，利于作物生长。
（３）加强硝态氮异化还原过程的微生物学过程的研究。 当前，参与硝态氮还原的微生物中，反硝化菌的

数量、区系组成及其活性报道较多［３］，而对于 ＤＮＲＡ 菌组成和数量等的研究较少，但已越来越受到研究者们

的关注。 土壤环境和农业措施，能够影响土壤中微生物的活性、丰度及群落组成。 研究不同生态系统土壤微

生物量及活性对反硝化和 ＤＮＲＡ 两个过程的影响，对于完善土壤氮素内循环机制，提高土壤肥力，具有十分

重要的作用。 对于满足反硝化和 ＤＮＲＡ 双重性质的细菌，今后可在同一个细胞中开展反硝化与 ＤＮＲＡ 竞争

机理的研究［３］。 同时，考虑厌氧氨氧化细菌对硝态氮异化还原过程的影响。 研究表明，厌氧氨氧化菌能同时

表现出反硝化和厌氧氨氧化的能力，两个反应可在同一种微生物体内进行［４６⁃４７］。
（４）加强对硝态氮异化还原过程与其他氮素转化过程耦联作用的研究。 目前的研究多只针对反硝化或

ＤＮＲＡ 单个过程，可能造成反硝化强度被高估的现象（由于反硝化和 ＤＮＲＡ 均能生成 Ｎ２Ｏ，反硝化强度往往通

过 Ｎ２Ｏ 排放量计算） ［１８］。 其次，忽视了同一土壤体系中，氮素转化各过程（如矿化、硝化、厌氧氨氧化作用）的
相互影响。 例如，厌氧氨氧化（Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ａｍｍｏｎｉｕｍ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ，Ａｎａｍｍｏｘ）与反硝化作用具有相近的生理特征和

７　 ５ 期 　 　 　 杨杉　 等：硝态氮异化还原机制及其主导因素研究进展 　
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环境，厌氧氨氧化产生的 ＮＯ－
３ 可被反硝化菌利用，为反硝化提供电子受体［４７⁃４８］，且二者共同的环境因子为有

效 Ｃ、ＮＯ－
３ 浓度、ｐＨ 值［４９］；研究表明，在有效 Ｃ 的环境中，厌氧氨氧化与反硝化能相互促进反应［４７］。 其次，这

种耦合关系对微生物与土壤环境因素的响应，亦不清楚。 对硝态氮异化还原过程及其他氮素转化过程耦联作

用的研究，有助于明晰土壤氮素转化和迁移规律，探讨提升土壤氮素利用率的综合策略，加强 ＤＮＲＡ 等氮素

蓄持过程，减少反硝化等过程造成氮素损失和环境氮负荷，在实践过程中提高氮肥利用率。
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