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人工湿地氮去除关键功能微生物生态学研究进展
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摘要：人工湿地是一种能有效处理水体氮素污染的生态技术，其中微生物是驱动人工湿地系统中氮素去除的重要引擎。 近 ２０
年来，随着分子生物学技术的广泛应用，有关人工湿地氮去除功能微生物生态学方面研究取得了一些重要进展。 以硝化⁃反硝

化作用和厌氧氨氧化作用这两种重要的人工湿地微生物脱氮途径为主，针对氨氧化细菌 ／古菌、厌氧氨氧化菌和反硝化菌等关

键脱氮功能微生物的研究，重点归纳总结了目前有关这几类关键功能菌群在人工湿地中的丰度、活性、多样性、分布特征与影响

因素，及其对废水中氮去除的作用，并在此基础上对今后的重点研究工作提出了展望。 面向未来人工湿地氮去除关键功能微生

物的研究应侧重其在污水净化和温室气体减排等方面的生态功能研究，同时加强其代谢过程与机制以及不同功能菌群间的关

联研究。
关键词：人工湿地；氨氧化细菌 ／古菌；厌氧氨氧化菌；反硝化菌
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随着社会经济和农业生产的发展，大量外源氮素进入自然水体中造成了严重的河流湖泊等水环境富营养

化问题。 当前，人工湿地已成为有效削减水体中外源氮素的重要技术手段，在处理非点源污染带来的氮负荷

更是如此。 人工湿地是由基质（原位土壤或人工填料）、生长在其上的水生植物和附着与悬浮在二者上的微

生物所组成的生态系统。 根据污水在系统中流动方式的差异，人工湿地污水处理系统通常可分为表面流

（ ｓｕｒｆａｃｅ ｆｌｏｗ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ， ＳＦＣＷ）和潜流（ｓｕｂｓｕｒｆａｃｅ ｆｌｏｗ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ， ＳＳＦＣＷ）两种类型，后者

又分为水平流 （ ｈｏｒｉｚｏｎｔａｌ ｓｕｂｓｕｒｆａｃｅ ｆｌｏｗ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ， ＨＳＳＦＣＷ） 和垂直流 （ ｖｅｒｔｉｃａｌ ｓｕｂｓｕｒｆａｃｅ ｆｌｏｗ
ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ， ＶＳＳＦＣＷ）两种进水方式；与传统污水处理工艺相比，人工湿地具有氮去除效果好、耐冲

击负荷能力强、运行管理费用低和生态环境友好等优点［１］。
人工湿地系统可通过物理（沉积和挥发）、化学（基质吸附）和生物（植物吸收与微生物作用）等多种途径

的协同作用去除水体中的氮素［２］。 其中，微生物的作用被证实是人工湿地氮去除的主要机制，可占总去除氮

量的 ６０％—９０％［３，４］。 一直以来，硝化⁃反硝化作用被认为是人工湿地中唯一的微生物脱氮途径。 硝化作用

（Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ）是指首先由氨氧化菌将氨氮氧化成亚硝态氮，然后再被硝化菌氧化成硝态氮的过程（ＮＨ＋
４ →

ＮＯ－
２ →ＮＯ－

３ ）；反硝化作用（Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ）是指反硝化菌通过多步反应将硝态氮最终还原为氮气的过程

（ＮＯ－
３→ＮＯ－

２→ＮＯ→Ｎ２Ｏ→Ｎ２）。 直到 ２０ 世纪 ９０ 年代，厌氧氨氧化菌的发现打破了这一传统观念，它驱动的

厌氧氨氧化过程作为一种新的微生物脱氮途径在人工湿地氮去除研究中正受到越来越多的关注。 厌氧氨氧

化作用（Ａｎａｍｍｏｘ）是指在厌氧条件下，厌氧氨氧化菌以亚硝酸根作为电子受体，直接将氨氮转化为氮气的过

程（ＮＨ＋
４ ＋ ＮＯ－

２→Ｎ２＋ ２Ｈ２Ｏ）（图 １）。 这些具有氮转化功能的微生物是人工湿地氮去除的主要执行者，其种群

结构及活性直接影响系统净化能力。 早期人工湿地处理系统犹如“黑箱”一样，关于系统中功能微生物的存

在及作用只能依靠间接方法如进出水的水质来推断。 当前，许多科学家致力于不同类型人工湿地系统中脱氮

功能微生物的研究，以此深入揭示人工湿地氮去除机制。 尤其是近 ２０ 年来，随着免培养的分子生态学技术包

图 １　 人工湿地氮去除关键微生物过程及相应功能基因

　 Ｆｉｇ．１　 Ｔｈｅ ｋｅｙ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ Ｎ⁃ｒｅｍｏｖａｌ ｐａｔｈｗａｙｓ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｒｅｌａｔｅｄ

ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｇｅｎｅｓ ｉｎ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄ

括荧光定量 ＰＣＲ 技术 （ ｑ⁃ＰＣＲ）、原位荧光杂交技术

（ＦＩＳＨ）和克隆测序技术等的发展与应用［５］，在人工湿

地功能微生物丰度、群落结构组成及其时空分布等方面

取得了重要进展，极大地提高了人们对人工湿地中氮去

除微生物多样性的认识。 然而，也存在对功能微生物在

污水净化和温室气体减排等方面的生态功能研究相对

匮乏的问题，功能菌群结构与氮去除效应之间的关联缺

乏计量模型。 当前各种新颖的分子生物学手段和分析

方法层出不穷，人工湿地又是一种极其动态和多变的系

统，仍有必要考虑在多尺度下或更高分辨率的取样策略

下进一步加深对人工湿地中氮去除相关功能微生物多

样性的研究。 因此，本文通过对驱动人工湿地氮去除的

几类关键功能微生物的研究方法、群落结构组成及其环

境影响因素等方面的研究进展的归纳总结，进而指出当

前研究的不足并展望今后研究的重点和方向，有助于更

好地完善和发展人工湿地技术。

１　 氨氧化细菌或古菌（ＡＯＢ ／ ＡＯＡ）

氨氧化是硝化作用的第一个反应步骤，也是限速步骤，是人工湿地氮去除过程的重要环节。 典型的氨氧

化过程通常认为是一个主要由变形菌门（Ｐｒｏｔｅｏｂａｃｔｅｒｉａ）中的一小部分细菌类群所进行的专性好氧的化能自

养过程，这类细菌被称为氨氧化细菌（ＡＯＢ）。 然而近年来越来越多的证据显示，在自然界原核生物组成中占

６６２６ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３７ 卷　
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重要比例的中温泉古菌（ｎｏｎ⁃ｔｈｅｒｍｏｐｈｉｌｉｃ Ｃｒｅｎａｒｃｈａｅｏｔａ）（后单独划分为奇古菌门（Ｔｈａｕｍａｒｃｈａｅｏｔａ））也具有氨

氧化能力，这类古菌被称作氨氧化古菌（ＡＯＡ） ［６］。 这两类具有氨氧化作用的微生物普遍存在于海洋沉积物、
湖泊底泥和陆地土壤等不同的生境中。 在典型的微生物群落中，ＡＯＢ 所占的比例通常＜０．１％，且主要集中在

亚硝化球菌属（Ｎｉｔｒｏｓｏｃｏｃｃｕｓ）、亚硝化单胞菌属（Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ）和亚硝化螺菌属（Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ）这 ３ 个属［７］。 相

比之下，ＡＯＡ 无论在数量和多样性上普遍都要高于 ＡＯＢ，已知的主要种属有 Ｎｉｔｒｏｓｏｐｕｍｉｌｕｓ、Ｎｉｔｒｏｓｏｐｈａｅｒａ、
Ｎｉｔｒｏｓｏｃａｌｄｕｓ、Ｎｉｔｒｏｓｏｔａｌｅａ 等，但目前尚未确定是否所有的奇古菌均具有氨氧化能力［８］。

早期氨氧化菌群落的研究主要是通过富集培养及纯化分离等传统培养方式来进行。 氨氧化菌特异性含

有编码催化氨氧化第一步反应的氨单加氧酶基因 ａｍｏＡ，因此研究者通常选取 ａｍｏＡ 作为分子标记基因来定

性或定量研究不同环境样品中 ＡＯＡ ／ ＡＯＢ 的种群结构特征和丰度。 而针对氨氧化菌活性的测定方法主要有

底物消耗法［９］和氯酸盐抑制法［１０］两种。 前者是添加 ＮＨ＋
４ 后通过测定培养前后 ＮＯ－

３ 或 ＮＨ＋
４ 浓度的变化来计

算氨氧化作用强度（以单位质量（１ ｋｇ）底泥在单位时间（ｈ）内产生 ＮＯ－
３ 或消耗 ＮＨ＋

４ 的量（ｍｇ）表示），后者是

通过添加氯酸盐来抑制亚硝酸盐氧化测定培养前后 ＮＯ－
２ 量的变化来计算氨氧化速率。 严格来讲，后者更能

反映氨氧化菌的氮转化能力，但该方法测定值可能低于理论值（部分 ＮＯ－
２ 可能会被好氧反硝化作用消耗），因

此有研究者建议最好在 １２ ｈ 内完成测定以减少误差［１１］。
氨氧化微生物作为驱动人工湿地氮转化的一类重要功能微生物得到了研究者的广泛关注（表 １）。 氨氧

化菌群落在人工湿地中的不同区域分布不同，植物根系是微生物最活跃的区域，根区为微生物提供了结构不

同的附着表面并形成了根系分泌物和输氧浓度梯度，通常 ＡＯＢ 数量和种类在氧含量较高的基质表层和植物

根区相对较多［１２］。 如靖元孝等［１３］研究的风车草（Ｃｙｐｅｒｕｓ ａｌｔｅｒｎｉｆｏｌｉｕｓ）人工湿地系统中，根区的硝化微生物数

量和硝化强度远高于非根区。 此外，ＡＯＢ 的群落结构在人工湿地系统中通常比较稳定，Ｒｏｂｅｒｔｓ 等［１４］ 利用

ＦＩＳＨ 技术对潜流湿地系统生物膜中氨氧化细菌 Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ 的原位分析发现氨氧化菌从生物膜形成的初期

就已经存在，在 ５ 个月的实验期间其占总细菌种群的比例约 １％，但在提高氨氮浓度的一段时间里，
Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ 很快增加到总细菌种群的 ７％。 Ｉｂｅｋｗｅ 等［１５］采用变性梯度凝胶技术（ＤＧＧＥ）研究处理奶牛场废

水的人工湿地中 ＡＯＢ 组成变化情况，发现 ＡＯＢ 种类在系统中以 Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ 为主且在试验期间没有发生优势

种群变化。 在人工湿地系统中，ＡＯＢ 主要以 Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ 和 Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ 这两种属居多，且前者比后者具有更

低的基质亲和力和更高的活性，因此 Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ 通常发现存在于低氨氮环境中且更能忍受外界物理化学环境

条件的变化，而高氨氮浓度环境下更易导致 Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ 成为占主导地位的唯一优势种［１６⁃１８］。 许多不同的环

境因素包括温度、ｐＨ 和盐度，以及氨氮和有机碳负荷等都会影响氨氧化微生物的多样性及组成。 Ｄｏｎｇ 等［９］

对处理养猪废水的“湿地⁃塘⁃湿地”组合人工表面流湿地系统中潜在硝化速率和 ＡＯＢ 群落进行了研究，研究

发现 ＡＯＢ 数量和硝化速率与湿地中氨氮浓度均呈显著正相关关系。 Ｓｉｍｓ 等［１９］ 对一污水处理厂出水的表面

流人工湿地中 ＡＯＡ 和 ＡＯＢ 进行了为期两年的季节性采样分析，ｑ⁃ＰＣＲ 结果显示人工湿地底泥和水中的 ＡＯＡ
丰度在冬夏季都普遍高于 ＡＯＢ，进一步采用末端限制性片段长度多态性分析（Ｔ⁃ＲＦＬＰ）发现在冬季 ＡＯＢ 普遍

具有较低的峰强，表明其对温度的敏感度要高于 ＡＯＡ，研究还发现人工湿地的硝化作用强度只与 ＡＯＢ 丰度

呈显著相关，表明该湿地中硝化作用主要是由 ＡＯＢ 驱动的。 人工湿地不同种类的植物以及其它微生物也会

对氨氧化菌群结构造成影响。 黄娟等［２０］对低温域（０—１５℃）下黄菖蒲、菖蒲和香蒲人工湿地系统中硝化强度

和 ＡＯＢ ／ ＡＯＡ 数量的研究表明不同植物根际氨氧化过程的主要功能微生物具有一定差异，ＡＯＡ 和 ＡＯＢ 对于

湿地土壤氮转化均具有不可忽视的作用，并与植物本体、土壤硝化过程微环境之间有一定的耦合关系。
Ｓｃｈｒａｍｍ 等［２１］研究证实氨氧化菌和异养微生物间存在竞争，随着生物膜成熟异养微生物的增加会降低氨氧

化菌的种群数量。 这些研究表明人工湿地系统中普遍存在氨氧化微生物，且其丰度、群落结构和代谢活性受

温度、ｐＨ、溶解氧、氧化还原电位、氨氮浓度、植物等外界环境因素的影响。

２　 反硝化细菌

微生物的反硝化作用是将氮素以 Ｎ２Ｏ 或 Ｎ２形式从人工湿地中最终去除的过程。 反硝化菌为兼性厌氧

７６２６　 １８ 期 　 　 　 陈亮　 等：人工湿地氮去除关键功能微生物生态学研究进展 　
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菌，多为化学异养型菌，在对氮转化的过程中只获得能量，并以有机物为电子供体和细胞生长碳源。 具有反硝

化能力的微生物种类较多，土壤中重要的反硝化细菌包括芽孢杆菌属（Ｂａｃｉｌｌｕｓ）、假单胞菌属（Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ）、
微球菌（Ｍｉｃｒｏｃｏｃｃｕｓ）；水体中主要的反硝化菌有假单胞菌属（Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ）、产气单胞菌属（Ａｅｒｏｍｏｎａｓ）和弧菌

属（Ｖｉｂｒｉｏ）；其它反硝化菌有气杆菌属（Ａｅｒｏｂａｃｔｅｒ）、产碱杆菌属（Ａｌｃａｌｏｇｅｎｅｓ）、短杆菌（Ｂｒｅｖｉｂａｃｔｅｒｉｕｍ）、黄杆菌

属（Ｆｌａｖｏｂａｃｔｒｉｕｍ）等［２９］。

表 １　 人工湿地系统中氨氧化微生物（ＡＯＡ ／ ＡＯＢ）的国内外研究概括

Ｔａｂｌｅ １　 Ｓｕｍｍａｒｙ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｌａｔｅｄ ｓｔｕｄｉｅｓ ｏｎ ＡＯＡ ／ ＡＯＢ ｉｎ ＣＷｓ

人工湿地类型
ＣＷ ｔｙｐｅ

湿地植物
Ｐｌａｎｔ

研究方法
Ｍｅｔｈｏｄ

丰度
Ａｂｕｎｄａｎｃｅ

活性
Ａｃｔｉｖｉｔｙ

种属
Ｓｐｅｃｉｅｓ

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ

表面流
ＳＦＣＷ 香蒲、灯芯草 ＭＰＮ； ＤＧＧＥ ７４—６３１．４ ｃｅｌｌ ／ ｍＬ

０．００８９—
０．２３ ｍｇ ｇ－１ ｄ－１

Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｅｕｔｒｏｐｈａ；
Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｏｌｉｇｏｔｒｏｐｈａ；
Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ．

［９］

表面流
ＳＦＣＷ 香蒲

ｑ⁃ＰＣＲ；
Ｔ⁃ＲＦＬＰ

水：ＡＯＢ （５．３×１０４—
８．１×１０６ ｃｏｐｅｓ ／ ｍＬ）；
ＡＯＡ （４．１×１０６—
４．２×１０７ ｃｏｐｅｓ ／ ｍＬ）
底泥：ＡＯＢ （１．２×１０５—
５．２×１０７ｃｏｐｅｓ ／ ｇ）；
ＡＯＡ （２．１×１０６—１．８×
１０７ ｃｏｐｅｓ ／ ｇ）

［１９］

表面流
ＳＦＣＷ 菖蒲、香蒲 ＦＩＳＨ ＡＯＡ （１．１５—２．７８×１０８ ／ ｇ）

ＡＯＢ （１．１４—２．５７×１０９ ／ ｇ）
０．９６—１．４０
ｍｇ ｋｇ－１ｈ－１ ［２０］

垂直潜流
ＶＳＳＦＣＷ 美人蕉 ＤＧＧＥ

０．１７—０．７９
ｍｇ ｋｇ－１ｈ－１ Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｓｐ． ［２２］

表面流
ＳＦＣＷ 香蒲、芦苇 ＤＧＧＥ

３．０—１０
μｇ Ｎ ｇ－１ ｈ－１

Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｍａｒｉｎａ；
Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｕｒｅａｅ ［２３］

垂直潜流
ＶＳＳＦＣＷ 水葱 Ｔ⁃ＲＦＬＰ Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｓｐ．；

Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ． ［２４］

表面流
ＳＦＣＷ 苔藓

ｑ⁃ＰＣＲ；
ＤＧＧＥ ０．３２—８．５４×１０７ｃｅｌｌ ／ ｇ

Ｎｉｔｒｏｓｏｃｏｃｃｕｓ ｍｏｂｉｌｉｓ；
Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｅｕｔｒｏｐｈａ；
Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｍａｒｉｎａ

［２５］

表面流
ＳＦＣＷ 芦苇 ＤＧＧＥ

０．０８２—０．１６４
ｍｇ ｋｇ－１ｈ－１ ［２６］

水平潜流
ＨＳＳＦＣＷ 菖蒲 ｑ⁃ＰＣＲ； ＤＧＧＥ ３．４５×１０４—４．９３×

１０５ ｃｏｐｅｓ ／ ｇ
Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｓｐ．；
Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ． ［２７］

表面流 ＳＦＣＷ 绿狐尾藻
ｑ⁃ＰＣＲ；
Ｔ⁃ＲＦＬＰ

ＡＯＡ （１．２１—４．３５×
１０７ ｃｏｐｅｓ ／ ｇ）；
ＡＯＢ （１．１３—４．５６×
１０８ ｃｏｐｅｓ ／ ｇ）

［２８］

反硝化作用的 ４ 个过程分别由硝酸还原酶（Ｎａｒ）、亚硝酸还原酶（Ｎｉｒ）、氧化氮还原酶（Ｎｏｒ）和氧化亚氮

还原酶（Ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ， Ｎｏｓ）进行催化，相应编码基因分别为 ｎａｒ、ｎｉｒ、ｎｏｒ、ｎｏｓ ［３０］。 目前针对环境样品

研究者较多选择 ｎｉｒＫ ／ ｎｉｒＳ 和 ｎｏｓＺ 作为分子标记基因来研究反硝化菌群落多样性和丰度情况。 反硝化菌活

性的测定普遍采取的是乙炔抑制法［３１⁃３２］。 该方法利用乙炔能够抑制 Ｎ２Ｏ 还原成 Ｎ２的原理，向采得的样品柱

通入一定量乙炔气，培养一段时间后，从中抽取一定量气体，用气相色谱分析 Ｎ２Ｏ 的浓度，据此计算反硝化

速率。
对人工湿地系统中反硝化菌群落的研究普遍发现具有较高的丰度和多样性。 Ｒｕｉｚ⁃Ｒｕｅｄａ 等［３３］在处理市

政废水的表面流湿地中发现存在丰富的反硝化功能基因 ｎｉｒＳ。 Ｃｈｏｎ 等［３４］ 采用定量 ＰＣＲ 技术检测处理污水

处理厂出水的人工湿地中反硝化功能基因（ｎａｒＧ、ｎｉｒＳ 和 ｎｏｓＺ）丰度都在 １０６—１０９ ｃｏｐｉｅｓ ／ ｇ 间，并呈现季节性

８６２６ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３７ 卷　
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差异。 Ｋｊｅｌｌｉｎ 等［３５］通过 ＤＧＧＥ 研究 ｎｏｓＺ 功能基因多样性发现越靠近人工湿地进水口反硝化菌群落越简单，
且延长水力停留时间会导致表面流湿地底泥中反硝化菌的群落结构更复杂，说明底泥中碳氮浓度会对反硝化

菌群具有重要影响，浓度越高菌群结构越简单优势种更明显。 Ｓｏｎｇ 等［３２］ 认为要使湿地中具有最大的反硝化

速率必须兼有最佳的环境条件和代谢活性，该研究利用 Ｔ⁃ＲＦＬＰ 技术监测了一个新建人工湿地中反硝化群落

的年际变化情况，结果发现第二年湿地中反硝化菌的群落结构更简单且稳定，活性也比第一年强，相关分析表

明反硝化作用主要受湿地环境中温度，ｐＨ 和有机碳（ＤＯＣ）浓度的影响很大。 一般来说氧的存在会抑制反硝

化酶，但有的人工湿地中存在能够在有氧条件下进行反硝化的微生物［１１］，这种好氧反硝化菌含有不受氧气抑

制的周质硝酸盐还原酶（Ｎａｐ）。 温度变化对反硝化菌有强烈影响，在温度低于 ５℃时反硝化速度很慢，并且在

温度低进行的反硝化通常不彻底会产生 Ｎ２Ｏ 和 ＮＯ。 通常增加人工湿地中 ＤＯＣ 含量会提高反硝化速率，但
Ｂｕｒｃｈｅｌｌ 等［３６］研究表明冬季低温（７．５℃）情况下反硝化速率对增加有机质并没有响应。 反硝化的最佳 ｐＨ 值

为 ６—８，低于 ５ 时反硝化菌的活性受到很大抑制。 植物对人工湿地反硝化菌群的影响主要是通过根际分泌

有机碳，许多研究证实有植物比无植物情况下对 ＮＯ３⁃Ｎ 的去除效率更高，且反硝化功能基因、速率大小会因

植物种类不同而不同 ［３３，３７⁃３９］。

３　 厌氧氨氧化细菌

厌氧氨氧化作用是 １９９５ 年荷兰科学家 Ｍｕｌｄｅｒ 等［４０］从一中试污水反硝化流化床中最早发现的。 在该流

化床中，一类高度富集并占主导地位的罕见自养微生物以 ＮＨ＋
４ 作为电子供体直接将 ＮＯ－

２ 转化为 Ｎ２，这类微

生物被命名为厌氧氨氧化菌。 自生物脱氮反应器中发现之后，厌氧氨氧化菌在自然生态系统中的首次报道是

在海洋沉积物中。 Ｔｈａｍｄｒｕｐ 等［４１］的研究表明在海洋沉积物中大约有 ２４％—６７％损失的氮是由厌氧氨氧化作

用造成的，之后的实验进一步证实了海洋中的氮损失明显与厌氧氨氧化过程有关［４２，４３］。 近年来，厌氧氨氧化

菌在湖泊沉积物［４４，４５］、河口或滨海湿地［４６⁃４８］和稻田土壤［４９，５０］等陆地土壤或淡水生态系统中也都相继被研究

报道。 厌氧氨氧化菌是一种革兰氏阴性球状细菌，属于浮霉菌门，到目前为止已先后发现了 ５ 个属，包括

Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ Ｂｒｏｃａｄｉａ［５１］、Ｃａ． Ｋｕｅｎｅｎｉａ［５２］、Ｃａ． Ｓｃａｌｉｎｄｕａ［４３］、Ｃａ． Ａｎａｍｍｏｘｏｇｌｏｂｕｓ［５３］ 和 Ｃａ． Ｊｅｔｔｅｎｉａ［５４］。 尽管不

同的厌氧氨氧化菌的进化距离较远，但它们在生理、代谢、超微结构特征上并没有表现出明显的不同，而分布

却随生境及生态位不同而表现出明显差异。 例如，Ｃａ． Ｓｃａｌｉｎｄｕａ 常发现于盐度较高的海洋生态系统中［５５⁃５６］，
Ｃａ． Ｂｒｏｃａｄｉａ 和 Ｃａ． Ｋｕｅｎｅｎｉａ 主要发现存在于自然土壤和淡水生态系统中，Ｃａ． Ｊｅｔｔｅｎｉａ 则在生物反应器和污

水处理厂中较常见［５７］。
厌氧氨氧化细菌生长非常缓慢（倍增时间约为 １１ｄ），自然条件下数量较少，至今仍未获得纯培养菌株。

对厌氧氨氧化菌群落的研究主要是通过分子生物学手段如 ＦＩＳＨ、基于 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因的聚类分析和定量分析

等。 用于分析环境中厌氧氨氧化菌的功能标记基因现也已确定，厌氧氨氧化代谢过程的关键酶为肼合酶，是
由 ｈｚｓＡ、ｈｚｓＢ 和 ｈｚｓＣ 编码而成，目前不少研究者选取 ｈｚｓＡ 或 ｈｚｓＢ 作为功能基因来分析其在环境中的丰度和

群落变化情况。 针对厌氧氨氧化菌活性，目前国内外比较统一的方法是通过１５Ｎ 同位素标记（ １５Ｎ⁃ＩＰＴ）技术来

完成的。１５Ｎ⁃ＩＰＴ 技术是根据反硝化过程和厌氧氨氧化过程的机理上的差异，反硝化反应由硝态氮经一系列中

间反应产生 Ｎ２，Ｎ２的两个氮原子均来自 ＮＯ－
３，而厌氧氨氧化反应由氨氮和亚硝态氮分别作为电子供体和受体

产生 Ｎ２，Ｎ２分子是由 ＮＨ＋
４ 和 ＮＯ－

３ 各提供一个氮原子组成的。 当进行１５Ｎ 同位素的示踪时，反硝化反应和厌氧

氨氧化反应的差异会通过产生 Ｎ２中
２９Ｎ２和

３０Ｎ２的组成得以体现［４１，５８］。
人工湿地作为一种介于生物反应器和自然湿地间的独特生态系统，有关厌氧氨氧化菌群落的研究目前还

较少（表 ２），其群落变化和氮去除贡献并未受到足够重视［３］。 Ｆｒａｎｃｉｓ 等［５９］ 认为从一系列水生环境中均发现

有厌氧氨氧化作用存在来看，厌氧氨氧化菌在任何含氮低氧的生态系统中都可能存在。 Ｄｏｎｇ 和 Ｓｕｎ［６０］ 利用

ＦＩＳＨ 检测到垂直潜流人工湿地中存在厌氧氨氧化菌，Ｄｏｎｇ 和 Ｒｅｄｄｙ［６１］ 在利用 ＰＣＲ－ＤＧＧＥ 技术研究养殖废

水人工湿地中细菌群落时也发现有厌氧氨氧化菌属的存在，但都未做深入研究。 Ｌｉｇｉ 等［６２］ 利用基于
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１６Ｓ ｒＲＮＡ基因的高通量测序技术分析了河口人工湿地沉积物中厌氧氨氧化群落结构组成，在所有测得的序

列片段中属于厌氧氨氧化菌种属的比例可占至 ０．０８４％。 Ｃｏｂａｎ 等［１１］对水平潜流湿地中的氮转化微生物的研

究发现，尽管利用 ｑ⁃ＰＣＲ 技术可检测到一定丰度（１０４—１０６ｃｏｐｅｓ ／ ｇ）的厌氧氨氧化功能基因 ｈｚｓＡ 但并未表现

出活性，原因可能是湿地中存在高浓度的 Ｏ２和 ＤＯＣ。 Ｅｒｌｅｒ 等［６３］利用１５Ｎ⁃同位素示踪技术测得表面流人工湿

地土壤中最大厌氧氨氧化速率达到 １９９．４ μｍｏｌ Ｎ ｍ－２ ｈ－１，对 Ｎ２产生的贡献率为 ２４％。 这些研究证实厌氧氨

氧化菌可在人工湿地系统中存在并一定条件下表现出氮转化能力，也说明适宜的环境条件对厌氧氨氧化菌的

增殖和活性至关重要。 在自然生态系统中，对厌氧氨氧化菌的研究或厌氧氨氧化菌的分布热区主要集中在低

氧区（ＯＭＺｓ） ［５５］、土－水交界面［４５］和根际圈［６４］。 一般来说，厌氧氨氧化菌需有足够的 ＮＨ＋
４ 和 ＮＯ－

２ 作为代谢

基质，也更偏好中性和厌氧环境，ｐＨ 高于 ８．５ 或低于 ５．８、高游离氨、亚硝酸或 Ｈ２Ｓ 等都会抑制厌氧氨氧化菌

的生长［６５］。 可以说，处理氮素污染水体的人工湿地系统普遍具有适合厌氧氨氧化菌生长的环境条件，如含

氮、ｐＨ 值中性以及易形成好氧⁃缺氧微区等。 Ｗａｋｉ 等［６６］对处理生活废水的人工湿地中厌氧氨氧化菌的分布

进行了研究，结果表明厌氧氨氧化菌的丰度和活性因采样点位置、有无植物等情况导致的不同湿地环境而存

在差异，其中人工湿地底泥中 ＮＯ－
２ 浓度与其活性呈正相关关系。 关于人工湿地中这些外在因素如何影响厌

氧氨氧化菌的详细机制还有待进一步深入探讨。

表 ２　 人工湿地系统中厌氧氨氧化菌的国内外研究概括

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｓｕｍｍａｒｙ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｌａｔｅｄ ｓｔｕｄｉｅｓ ｏｎ ａｎａｍｍｏｘ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｉｎ ＣＷｓ

人工湿地类型
ＣＷ ｔｙｐｅ

植物
Ｐｌａｎｔ

丰度
Ａｂｕｎｄａｎｃｅ

活性
Ａｃｔｉｖｉｔｙ

对 Ｎ２产生贡献

Ｎ２ ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｉｏｎ
种属
Ｓｐｅｃｉｅｓ
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水平潜流 ＨＳＳＦＣＷ 芦苇
ｈｚｓＡ： ３．７×１０４—
１．４×１０６ ｃｏｐｅｓ ／ ｇ

Ｃａ． Ｂｒｏｃａｄｉａ ｆｕｌｇｉｄａ、
Ｃａ． Ｂｒｏｃａｄｉａ ａｎａｍｍｏｘｉｄａｎｓ、
Ｃａ． Ｋｕｅｎｅｎｉａ ｓｔｕｔｔｇａｒｔｉｅｎｓｉｓ

［１１］

垂直潜流 ＶＳＳＦＣＷ 芦苇
ｈｚｓＢ： ３．３８×１０７

ｃｏｐｅｓ ／ ｇ １８．２ ｎｍｏｌ Ｎ ｍ－２ ｈ－１ ４２％ Ｃａ． Ｂｒｏｃａｄｉａ、Ｃａ． Ｊｅｔｔｅｎｉａ、
Ｃａ． Ａｎａｍｍｏｘｏｇｌｏｂｕｓ ［４９］

表面流 ＳＦＣＷ １９９．４ μｍｏｌ Ｎ ｍ－２ ｈ－１ ２４％ ［６３］

表面流 ＳＦＣＷ 野生水稻
１６Ｓ ｒＲＮＡ： １．４２×
１０１３ ｃｏｐｙ ／ ｇ ＤＮＡ

５０．３
ｎｍｏｌ Ｎ２ ｇ－１ ｈ－１ ３．１％ Ｃａ． Ｂｒｏｃａｄｉａ、Ｃａ． Ｊｅｔｔｅｎｉａ ［６６］

复合潜流
ＨＳ⁃ＶＳＳＦＣＷ 香蒲 ２．４ ｇ ｍ－３ ｄ－１ ［６７］

４　 关键功能微生物对人工湿地中氮去除的效应

明确氮转化关键功能微生物的群落变化对出水水质的影响，对于指导人工湿地系统的设计和改善有着十

分重要的意义。 从人工湿地主要氮转化过程来看（图 １），氨氧化菌驱动的亚硝化过程作为连接厌氧氨氧化和

反硝化作用这两个氮去除终环节的中间桥梁，通过与不同氮转化过程的耦联作用，共同决定着人工湿地中氮

的转化及最终去除。 Ｚｈｉ 等［６８］对长期运行的潮汐流人工湿地系统中氮去除与关键功能基因丰度的关联进行

了定量评估，逐步回归分析发现系统对废水中 ＮＨ＋
４ 的去除主要由 ａｍｏＡ、ｎｘｒＡ 和 ａｎａｍｍｏｘ 功能基因共同控

制，而 ＮＯ－
３ 的去除速率则是由 ｎｘｒＡ 和 ｎａｒＧ 基因主导，该研究结果为今后在分子水平上调控或富集相关功能

基因从而提高人工湿地处理效率具有积极指导作用。 Ｌｉ 等［２８，６９］对绿狐尾藻湿地处理养殖废水的微宇宙实验

发现系统内 ＡＯＡ ／ ＡＯＢ 功能基因 ａｍｏＡ 和反硝化菌功能基因 ｎｉｒＫ ／ ｎｉｒＳ 丰度的变化分别与水中 ＮＨ４⁃Ｎ 和 ＮＯ３⁃
Ｎ 的去除具有很好的响应关系。 进一步对绿狐尾藻人工湿地系统内氮素的质量平衡分析表明系统内微生物

的硝化⁃反硝化过程对废水中总氮的去除贡献达到 ３６．８％—６２．８％［７０］。 厌氧氨氧化菌驱动的厌氧氨氧化过程

是一种极具吸引力的微生物脱氮途径，它无需耗氧和外加碳源，也不会产生温室气体 Ｎ２Ｏ，它的发现为人工湿

地氮去除提供了一条新思路。 Ｐａｒｅｄｅｓ 等［７１］的研究指出若在人工湿地中大量引入厌氧氨氧化菌生物量可增
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强系统对氮的去除。 Ｚｈｕ 等［７２］进一步证实了这一观点，他们发现添加硝化污泥能促进潜流湿地内氨氧化菌

与厌氧氨氧化菌间的耦合作用，能显著提高湿地系统内厌氧氨氧化细菌丰度和活性，对废水氨氮和总氮的去

除率也提高了 １１％和 １６％，且能够减少 ３３％的 Ｎ２Ｏ 排放。 Ｎ２Ｏ 是一种强效温室气体其增暖效应约为 ＣＯ２的

２９８ 倍，并能对臭氧层造成破坏作用，因此若能丰富人工湿地处理系统中厌氧氨氧化菌群落并调控其代谢过

程对于人工湿地中 Ｎ２Ｏ 减排将具有重要环境意义。
微生物是人工湿地氮去除能力的重要评价指标，最常见的研究方法是用微生物数量和活性作为评价污染

物去除率的参考指标，探讨微生物群落的组成和分布，从而了解人工湿地处理废水时微生物在其中的作用过

程。 目前明确阐述关键功能微生物类群在人工湿地氮去除作用与机制的研究还较少，如某些氮转化功能微生

物对温室气体的释放具有一定的调节作用，而如何应用它们控制温室气体的排放还有待深入研究。

５　 展望

综上所述，现代分子生物学技术的发展为人工湿地微生物生态研究开启了新纪元，有关氮转化功能菌群

在复杂的人工湿地系统中的存在、多样性组成及活性等得到了广泛研究，这对于我们深刻理解人工湿地氮去

除的复杂过程具有重要推动作用。 如何提高废水中氮的处理效率依然是未来人工湿地技术需解决的重要问

题之一，而氮转化相关功能微生物的研究可谓重点。 面向未来的人工湿地功能微生物与氮去除研究，应以新

技术新方法为手段，重点开展以下几个方面的研究。
（１）进一步探索与挖掘新型氮转化功能微生物在人工湿地中的群落分布与生态功能。 厌氧氨氧化菌、氨

氧化古菌和一步硝化菌的发现更新了人们已有的对氮循环的认识，而新型氮转化功能种群在人工湿地系统中

的研究报道还非常少，许多问题有待更多研究。 例如厌氧氨氧化菌在不同类型和尺度的人工湿地系统以及不

同时空变化下的普遍性和活性强度如何还不清楚，如何进一步发挥其在某些特殊废水处理中的应用潜力也需

更多研究。 尽管氨氧化古菌在一些人工湿地系统中能够检测到很高丰度和多样性，但大多研究表明氨氧化作

用主要是由氨氧化细菌主导，对于这类含 ａｍｏＡ 基因的氨氧化古菌在系统中大量存在和分布具有的生理功能

或生态学意义尚不清楚。 因此，进一步采用先进分子生物学技术（如高通量测序技术等）并结合各种原位分

析手段（如基于 ＤＮＡ 分析的稳定同位素探测技术（ＤＮＡ⁃ＳＩＰ）等）明确这两类氨氧化菌群在人工湿地氮转化

过程中的作用和其它潜在的生态功能是未来研究的一个重点。
（２）加强人工湿地中氮去除关键微生物的代谢过程与机制的研究。 在很多情况下，相关的监测及通量

（如进出水中氮浓度变化、氨挥发、Ｎ２Ｏ 释放等）和反应速率（如硝化、反硝化速率、厌氧氨氧化速率等）与氮转

化功能微生物的群落多样性信息并没有建立直接关联，而环境因素对其功能作用的表达又具有重要影响，因
此加强对这些关键微生物的作用过程及影响因素的认识是发展调控人工湿地氮去除有效方法的重要前提。

（３）不同氮去除关键微生物菌群间的关联研究。 当前研究多只针对某一类功能微生物菌群及过程独立

开展，同一系统中硝化、反硝化和厌氧氨氧化等菌群间的关系以及它们各自驱动的氮转化过程是如何交替发

生的尚不清楚。 因此在特定人工湿地系统中研究不同氮转化功能菌群间的耦合关系，以及这种耦合关系下对

废水中氮去除的贡献作用，通过关联微生物丰度和功能活性与各形态氮转化通量，构建相关氮去除模型，为最

终调控人工湿地微生物过程提高氮去除率提供科学依据。
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