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内陆湿地与水体甲烷厌氧氧化功能微生物研究进展

沈李东∗，金靖昊，刘　 心
南京信息工程大学生态系，南京　 ２１００４４

摘要：内陆湿地与水体（如湖泊、河流、水库等）是温室气体甲烷的重要排放源。 微生物介导的甲烷厌氧氧化（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ
ｏｆ ｍｅｔｈａｎｅ， ＡＯＭ）反应在控制内陆湿地与水体甲烷排放中起着不可忽视的作用，对缓解全球温室效应具有重要意义。 内陆湿

地与水体易形成缺氧环境，且电子受体的种类和数量繁多，是发生 ＡＯＭ 反应的理想生境。 近年来，不断有研究表明，内陆湿地

与水体中存在多种电子受体（ＮＯ－
２、ＮＯ

－
３、ＳＯ２－

４ 、Ｆｅ（ＩＩＩ） 等）驱动的 ＡＯＭ 途径。 ＮＣ１０ 门细菌和甲烷厌氧氧化古菌（ ａｎａｅｒｏｂｉｃ
ｍｅｔｈａｎｏｔｒｏｐｈｉｃ ａｒｃｈａｅａ， ＡＮＭＥ）的一新分支 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 主导了湿地和水体环境中的 ＡＯＭ 反应，其中 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 具有根据环境条

件选择不同电子受体的潜力。 研究系统综述了内陆湿地与水体中不同电子受体驱动的 ＡＯＭ 途径及其参与的主要功能微生物

类群；分析了 ＡＯＭ 反应在控制温室气体甲烷排放中的作用及其环境影响因素；总结了相关功能微生物的分子生物学检测方法

及甲烷厌氧氧化活性测定的同位素示踪技术。 最后，对未来相关研究方向进行了展望。
关键词：甲烷；内陆湿地与水体；甲烷厌氧氧化；ＮＣ１０ 门细菌；ＡＮＭＥ⁃２ｄ
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ＡＮＭＥ⁃２ｄ

甲烷作为大气中重要的温室气体之一，其浓度仍以每年 １．０％—１．２％的速度增加，对当前全球气候变暖

的贡献率达 ２０％［１］。 内陆湿地是甲烷的重要排放源之一，其每年向大气中排放的甲烷量高达 １００—２００ Ｔｇ，
约占全球年排放总量的三分之一［２］。 全球湖泊甲烷年释放量为 ８—４８ Ｔｇ，为自然源甲烷释放总量的 ６％—
１６％［３］，且湖泊甲烷排放量呈逐年增加趋势［４］。 全球河流甲烷年排放量为 １．５—２６．８ Ｔｇ， 相当于湖泊甲烷年

排放总量的 ４０％［５—６］。 河流甲烷排放对全球变暖较为敏感：在温度增加 ２ ℃的情景下，河流甲烷排放量将增

加 ８％［７］。 水库碳排放日益受到国内外研究者的关注，据估计全球水库甲烷年排放量为 ８．９—２２．２ Ｔｇ，其单位

面积甲烷排放量远高于其他水生生态系统［８］。
如何有效控制湿地，以及湖泊、河流和水库等水体环境的甲烷排放，对缓解全球温室效应具有重要意义。

甲烷好氧氧化在减少内陆湿地和水体甲烷排放中发挥着关键作用［９—１１］。 与此同时，由于长期或间歇性淹水，
淡水沉积物 ／土壤亦是发生甲烷厌氧氧化（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｅｔｈａｎｅ， ＡＯＭ）反应的合适生境［１２］。 水体环

境中甲烷的产生与排放过程十分复杂，甲烷在途经沉积物 ／土壤和水层的过程中可能与各种电子受体（如
ＮＯ－

２、ＮＯ
－
３、ＳＯ２－

４ 、Ｆｅ（ＩＩＩ） 等）的还原耦合，实现甲烷氧化。
早期研究表明，ＡＯＭ 反应均由广古菌门的甲烷厌氧氧化古菌（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｍｅｔｈａｎｏｔｒｏｐｈｉｃ ａｒｃｈａｅａ， ＡＮＭＥ）

催化完成。 但后期研究发现，ＮＣ１０ 门细菌（Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ Ｍｅｔｈｙｌｏｍｉｒａｂｉｌｉｓ ｏｘｙｆｅｒａ）可催化亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反

应，其利用 ＮＯ－
２ 为电子受体对甲烷进行氧化，同时将 ＮＯ－

２ 还原为 Ｎ２（图 １） ［１３—１４］。 越来越多的研究证实，亚硝

酸盐型 ＡＯＭ 反应及 ＮＣ１０ 门细菌存在于天然湿地［１５—１７］、人工湿地［１８—２０］、湖泊［２１—２３］、河流［２４—２６］、水库［２７—２９］

等各种内陆湿地与水体中。 此外，Ｈａｒｏｏｎ 等［３０］富集培养到了一类可催化硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的微生物，其隶

属于 ＡＮＭＥ 的一个新分支（ＡＮＭＥ⁃２ｄ），被命名为 Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ Ｍｅｔｈａｎｏｐｅｒｅｄｅｎｓ ｎｉｔｒｏｒｅｄｕｃｅｎｓ。 此类古菌的系统

发育地位与海洋环境中发现的 ＡＮＭＥｓ（ＡＮＭＥ⁃ １， ＡＮＭＥ⁃ ２ａ， ２ｂ， ２ｃ 和 ＡＮＭＥ⁃３）差异较大。 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 通过

逆甲烷生成途径将甲烷氧化成二氧化碳，同时将 ＮＯ－
３ 还原为 ＮＯ－

２（不能将 ＮＯ－
２ 进一步还原） ［３０］。 进一步富集

培养后发现，ＡＮＭＥ⁃２ｄ 还具有催化Ｆｅ（ＩＩＩ）、Ｍｎ（ＩＶ） 等金属还原型及硫酸盐型 ＡＯＭ 反应的能力［３１—３３］。 最新

研究表明，ＡＮＭＥ⁃２ｄ 很可能介导了湿地，以及湖泊、河流、水库等水生生态系统中硝酸盐型［２５， ２９， ３４］、金属还原

型［２５， ３５—３６］和硫酸盐型 ＡＯＭ 反应［３５， ３７］（图 １）。
本文系统综述了各种内陆湿地与水体环境中不同电子受体（ＮＯ－

２、ＮＯ
－
３、ＳＯ２－

４ 、Ｆｅ（ＩＩＩ） 等）驱动的 ＡＯＭ 途

径及其参与的主要功能微生物类群；分析了 ＡＯＭ 反应在温室气体甲烷减排中的作用及其环境影响因素；总
结了相关功能微生物的分子生物学检测方法及甲烷厌氧氧化活性测定的同位素示踪技术。 最后，本文针对当

３４８３　 ９ 期 　 　 　 沈李东　 等：内陆湿地与水体甲烷厌氧氧化功能微生物研究进展 　
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图 １　 ＮＣ１０ 门细菌主导的亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应及 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 主导的硝酸盐型、金属还原型和硫酸盐型 ＡＯＭ 反应

Ｆｉｇ．１　 ＮＣ１０ ｐｈｙｌｕｍ ｂａｃｔｅｒｉａ⁃ｍｅｄｉａｔｅｄ ｎｉｔｒｉｔｅ⁃ｄｅｐｅｎｄｅｎｔ ＡＯＭ ｐａｔｈｗａｙ ａｎｄ ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ⁃ｍｅｄｉａｔｅｄ ｎｉｔｒａｔｅ⁃， ｍｅｔａｌ⁃ ａｎｄ ｓｕｌｆａｔｅ⁃ｄｅｐｅｎｄｅｎｔ

ＡＯＭ ｐａｔｈｗａｙｓ

ＡＮＭＥ：甲烷厌氧氧化古菌 Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｍｅｔｈａｎｏｔｒｏｐｈｉｃ ａｒｃｈａｅａ；ＡＯＭ： 甲烷厌氧氧化 Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｅｔｈａｎｅ

前相关研究工作中存在的主要问题进行了讨论，并对未来研究方向进行了展望。

１　 ＮＣ１０ 门细菌介导的甲烷厌氧氧化

由于受人类活动（如农田径流、生活污水排放等）的影响，内陆湿地与水体往往受到不同程度的氮素污

染，这为亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的发生提供了有利条件［３８］。 至今，已有大量研究发现，亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应

及其功能微生物 ＮＣ１０ 门细菌存在于内陆湿地，以及湖泊、河流、水库等各种淡水水生生态系统中（表 １）。
内陆湿地作为全球最重要的碳库之一，其甲烷排放通量与微生物控制机制备受关注［６３］。 长期以来，甲烷

好氧氧化被认为是控制湿地系统甲烷排放的唯一重要生物途径［６４］。 近年来，亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应作为湿地

甲烷汇的贡献受到了国际、国内学术界的广泛关注。 Ｈｕ 等［１５］ 利用１３ＣＨ４稳定性同位素示踪和分子生物学手

段，首次报道了淡水湿地系统中存在亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应及其功能微生物 ＮＣ１０ 门细菌。 据估算，由此类

ＡＯＭ 反应所致的甲烷氧化量为 ４．１—６．１ Ｔｇ ／ ａ，约占全球湿地甲烷年排放通量的 ２％—６％［１５］。 随后，不断有

证据表明，不同天然淡水湿地［１６—１７， ３４， ３９］，以及潮汐流湿地［２０］、垂直流湿地［４４—４５］、表面流湿地［４６］ 和城市湿

地［４２—４３］中均存在亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应，以及 ＮＣ１０ 门细菌的分布。 不同类型湿地中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲

烷氧化活性较为接近，ＮＣ１０ 门细菌的绝对丰度多数为 １０５—１０７拷贝 ／ ｇ（土壤）（表 １）。 Ｚｈａｎｇ 等［２０］研究表明，
潮汐流湿地中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应对土壤甲烷氧化的贡献率为 ９．５％—２６．３％，暗示了该类甲烷氧化反应在

控制湿地甲烷排放中起了重要作用。 最近，亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应在氮素转化中的作用开始受到关注［２０， ４５］。
如有研究发现，此类 ＡＯＭ 反应在湿地土壤氮气产生中的贡献率高达 ２０．７％—４０．１％［２０］。 此外，湿地土壤中亚

硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性及 ＮＣ１０ 门细菌的分布存在空间异质性。 多数研究表明，深层土壤（２０—６０
ｃｍ）是亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的活跃区，亦是其功能微生物分布的峰值区［１５—１６， ３９， ４２， ４４］。 这是由于深层土壤相

对稳定的缺氧条件和高浓度甲烷，更有利于 ＮＣ１０ 门细菌的生长和代谢［３９］。 湿地中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应作

用强度的空间变异还受土壤无机氮、有机碳等水平的影响［１６， ２０， ３４］。 但目前，针对湿地中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 的

时间变异性研究较少［１６］。 多时空尺度下亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应及其功能微生物的研究，将有助于更好地评估

此类生物过程在湿地甲烷减排中的贡献及其环境调控机制。

４４８３ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４２ 卷　
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表 １　 内陆湿地与水体中不同电子受体驱动的 ＡＯＭ 途径及潜在功能微生物

Ｔａｂｌｅ １　 Ｄｉｖｅｒｓｅ ＡＯＭ ｐａｔｈｗａｙｓ ｄｒｉｖｅｎ ｂｙ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ａｃｃｅｐｔｏｒｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｒｅｓｐｏｎｓｉｂｌｅ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｉｎ ｉｎｌａｎｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ ａｎｄ ｆｒｅｓｈｗａｔｅｒ

ａｑｕａｔｉｃ ｓｙｓｔｅｍｓ

生态系统
Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ

电子受体
Ｅｌｅｃｔｒｏｎ
ａｃｃｅｐｔｏｒｓ

甲烷厌氧氧化活性
Ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ａｎａｅｒｏｂｉｃ
ｍｅｔｈａｎｅ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ
／ （ｎｍｏｌ ＣＯ２ ｇ－１ ｄ－１）

功能微生物
Ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｍｉｃｒｏｂｅｓ

甲烷厌氧氧化微生物丰度
Ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ａｎａｅｒｏｂｉｃ
ｍｅｔｈａｎｏｔｒｏｐｈｓ ／ （拷贝 ／ ｇ）
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２ ＮＤ ＮＣ１０ ２．６×１０５—１．０×１０８（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［４８］

稻田（金坛）
Ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄ （Ｊｉｎｔａｎ）

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ２．０×１０３—３．１×１０３（ｐｍｏＡ） ［４９］

稻田（南京）
Ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄ （Ｎａｎｊｉｎｇ）

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ３．８×１０６—９．３×１０６（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［５０］

稻田型泥炭地
Ｐａｄｄｙ⁃ｐｅａｔｌａｎｄ

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ５．９×１０２（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［４０］

稻田（意大利）
Ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄ （Ｉｔａｌｙ）

ＮＯ－
２

ＮＯ－
３

Ｆｅ（ＩＩＩ）

５５ （最大值）
７９．９ （最大值）
５６ （最大值）

ＮＣ１０
ＡＮＭＥ⁃２ｄ
ＡＮＭＥ⁃２ｄ

１．５×１０４—２．３×１０５（１６Ｓ ｒＲＮＡ）
２．５×１０５—３．９×１０６（１６Ｓ ｒＲＮＡ）；
７．２×１０３—１．８×１０７（ｍｃｒＡ）

［１８， ５１］
［１８， ５１］
［１８， ５１］

康斯坦茨湖（德国）
Ｌａｋｅ Ｃｏｎｓｔａｎｃｅ （Ｇｅｒｍａｎｙ）

ＮＯ－
２ ／ ＮＯ－

３

ＮＯ－
２ ／ ＮＯ－

３

１．８—３．６ ｎｍｏｌ ｍｌ－１ ｄ－１

３１—４３７ μｍｏｌ ＣＨ４

ｍ－２ｄ－１

ＮＣ１０
ＮＣ１０

ＮＤ
６．０×１０５—８．１×１０８（１６Ｓ ｒＲＮＡ）；
４．３×１０８—３．８×１０９（ｐｍｏＡ）

［２１］
［２２］

琵琶湖（日本）
Ｌａｋｅ Ｂｉｗａ （Ｊａｐａｎ）

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ １０５—１０６（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［５２］

洱海湖、滇池
Ｌａｋｅ Ｅｒｈａｉ， Ｌａｋｅ Ｄｉａｎｃｈｉ

ＮＯ－
２ ０．０５—０．３３ μｍｏｌ ｇ－１ ｄ－１ ＮＣ１０ ３．２×１０６—１．８×１０８（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［５３］

Ｋｉｎｎｅｒｅｔ 湖（以色列）
Ｌａｋｅ Ｋｉｎｎｅｒｅｔ （Ｉｓｒａｅｌ）

Ｆｅ（ＩＩＩ） ／
Ｍｎ（ＩＶ） ３．５ ｎｍｏｌ ｃｍ－３ ｄ－１ ＮＤ ＮＤ ［５４］

Ｂａｉｋａｌ 湖（西伯利亚）
Ｌａｋｅ Ｂａｉｋａｌ （Ｓｉｂｅｒｉａ） Ｆｅ（ＩＩＩ） ＮＤ ＮＤ ＮＤ ［５５］
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续表

生态系统
Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ

电子受体
Ｅｌｅｃｔｒｏｎ
ａｃｃｅｐｔｏｒｓ

甲烷厌氧氧化活性
Ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ａｎａｅｒｏｂｉｃ
ｍｅｔｈａｎｅ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ
／ （ｎｍｏｌ ＣＯ２ ｇ－１ ｄ－１）

功能微生物
Ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｍｉｃｒｏｂｅｓ

甲烷厌氧氧化微生物丰度
Ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ａｎａｅｒｏｂｉｃ
ｍｅｔｈａｎｏｔｒｏｐｈｓ ／ （拷贝 ／ ｇ）

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ

Ｃａｄａｇｎｏ 湖（瑞士）
Ｌａｋｅ Ｃａｄａｇｎｏ （Ｓｗｉｔｚｅｒｌａｎｄ）

ＳＯ４
２－ ＮＤ ＡＮＭＥ⁃２ｄ ＮＤ ［３７］

Øｒｎ 湖（丹麦）
Ｌａｋｅ Øｒｎ （Ｄｅｎｍａｒｋ）

Ｆｅ（ＩＩＩ）
Ｆｅ（ＩＩＩ） ／
ＳＯ４

２－

１．８ ｎｍｏｌ ｃｍ－３ ｄ－１

ＮＤ
ＮＤ
ＡＮＭＥ⁃２ｄ

ＮＤ
ＮＤ

［５６］
［３５］

钱塘江 Ｑｉａｎｔａｎｇ Ｒｉｖｅｒ ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ １．３×１０６—１．０×１０７（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［２６］

东江 Ｄｏｎｇｊｉａｎｇ Ｒｉｖｅｒ ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ９．１×１０４—３．０×１０６（ｐｍｏＡ） ［５７］

浑河 Ｈｕｎｈｅ Ｒｉｖｅｒ ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ＮＤ ［５８］

北运河（北京）
Ｎｏｒｔｈ Ｃａｎａｌ （Ｂｅｉｊｉｎｇ）

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ＮＤ ［５９］

英格兰内陆河流
Ｉｎｌａｎｄ ｒｉｖｅｒｓ ｉｎ Ｅｎｇｌａｎｄ

ＮＯ－
２

ＮＯ－
３

Ｆｅ３＋

ＳＯ４
２－

０．４—６１．０
０．５—５．７
１．５—８．１
０．６—４．４

ＮＣ１０
ＡＮＭＥ⁃２ｄ
ＡＮＭＥ⁃２ｄ
ＡＮＭＥ⁃２ｄ

３．７×１０６—１．５×１０７（１６Ｓ ｒＲＮＡ）
２．１×１０４—２．５×１０５（１６Ｓ ｒＲＮＡ）

［２５］
［２５］

三峡水库
Ｔｈｒｅｅ Ｇｏｒｇｅｓ Ｒｅｓｅｒｖｏｉｒ

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ４．７×１０２—１．８×１０５（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［６０－６１］

新丰江水库
Ｘｉｎｆｅｎｇｊｉａｎｇ Ｒｅｓｅｒｖｏｉｒ

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ８．０×１０４—１．０×１０６（１６Ｓ ｒＲＮＡ） ［６２］

印度大坝水库
Ｄａｍ⁃ｒｅｓｅｒｖｏｉｒｓ ｉｎ Ｉｎｄｉａ

ＮＯ－
２ ＮＤ ＮＣ１０ ＮＤ ［２８］

九龙湖水库
Ｊｉｎｇｌｏｎｇｈｕ Ｒｅｓｅｒｖｏｉｒ

ＮＯ－
２

ＮＯ－
３

４．７—１４．１
０．８—２．６

ＮＣ１０
ＡＮＭＥ⁃２ｄ

８．６×１０７—２．８×１０８（１６Ｓ ｒＲＮＡ）
３．７×１０５—４．８×１０５（１６Ｓ ｒＲＮＡ）

［２９］
［２９］

　 　 　 　 ＡＮＭＥ：甲烷厌氧氧化古菌 Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｍｅｔｈａｎｏｔｒｏｐｈｉｃ ａｒｃｈａｅａ；ＮＤ：无数据 Ｎｏ ｄａｔａ；ｐｍｏＡ⁃颗粒性甲烷单加氧酶编码基因 α ｓｕｂｕｎｉｔ ｏｆ ｐａｒｔｉｃｕｌａｔｅ ｍｅｔｈａｎｅ

ｍｏｎｏｏｘｙｇｅｎａｓｅ；ｍｃｒＡ：甲基辅酶 Ｍ 还原酶编码基因 α ｓｕｂｕｎｉｔ ｏｆ ｍｅｔｈｙｌ ｃｏｅｎｚｙｍｅ Ｍ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ；ｎｏｄ：ＮＯ 歧化酶编码基因 Ｎｉｔｒｉｃ ｏｘｉｄｅ ｄｉｓｍｕｔａｓｅ

稻田作为一类特殊的人工湿地，其频繁的干湿交替使得土壤中电子受体的种类和数量处于动态变化。 受

氮肥施用的影响，ＮＯ－
２ 可能成为稻田甲烷氧化的主要电子受体［６５］。 现有不少研究者提供了稻田土壤中 ＮＣ１０

门细菌的分子生物学证据，但有关其甲烷氧化活性的报道还非常有限（表 １）。 早期利用１３ＣＨ４稳定性同位素

示踪手段发现，我国南方稻田土壤中存在亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应［１９］，但其甲烷氧化活性略低于天然淡水湿地

和其他人工湿地中的报道值（表 １）。 该研究还发现，亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的主要活跃区是稻田深层土壤

（５０—１００ ｃｍ），其在表层土壤（０—１０ ｃｍ）中无明显活性［１９］。 其他相关研究也表明，稻田深层土壤是 ＮＣ１０ 门

细菌的主要分布区域［４７—５０］。 氮肥施用是增加水稻产量的一项必要而有效的措施，同时该措施能不同程度地

影响土壤微生物群落结构与功能。 例如，短期或长期施加氮肥可以显著改变土壤中甲烷好氧氧化能力，进而

影响稻田甲烷排放［６６—６８］。 氮肥的输入不仅会改变土壤中原本的氮素水平及其它理化性质（如 ｐＨ 和 Ｃ ／ Ｎ 比

等），还将影响相关微生物氮循环过程，进而对亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应产生促进或抑制效应。 Ｈｕｉ 等［４９］研究发

现，无机和有机肥的输入会降低水旱轮作下稻田土壤中 ＮＣ１０ 门细菌的丰度。 Ｓｈｉ 等［４０］ 研究却表明，氮肥的

输入显著促进了稻田型泥炭地亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应，其甲烷氧化活性与不施肥的对照相比增加了 ２００％以

上。 由于缺乏足够的研究，有关不同施肥措施是如何影响稻田土壤中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 过程及其影响机理尚

不清楚。 理论上，铵态氮肥或尿素的施加，一方面会刺激硝化活性，导致土壤耗氧量增加，降低土壤氧化还原

电位，营造更多的缺氧环境，还可增加土壤中 ＮＯ－
２ 的可获得性，因而可能促进亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应。 另一方

面，铵态氮肥或尿素的施加很可能会增强土壤中厌氧氨氧化（以 ＮＯ－
２ 为电子受体氧化 ＮＨ＋

４ 的生物反应）活
性［６９］，导致其与亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应竞争电子受体 ＮＯ－

２。 有机肥的施加则会促进反硝化菌在内的各类异养

微生物的生长和代谢。 反硝化活性的增强会加速土壤中 ＮＯ－
３ 的还原，又为亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应提供更多

６４８３ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４２ 卷　
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的 ＮＯ－
２。

湖泊、河流、水库等水生生态系统作为被忽视的甲烷排放源日益受到重视［４， ６， ８］。 因长期淹水，以及受陆

源活性氮（如农业面源污染）输入的影响，这些沉积物往往是发生亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的适宜生境（表 １）。
Ｄｅｕｔｚｍａｎｎ 和 Ｓｃｈｉｎｋ［２１］以及 Ｋｏｊｉｍａ 等［５２］分别在德国康斯坦茨湖（Ｌａｋｅ Ｃｏｎｓｔａｎｃｅ）和日本琵琶湖（Ｌａｋｅ Ｂｉｗａ）
沉积物中检测到了 ＮＣ１０ 门细菌的存在。 Ｄｅｕｔｚｍａｎｎ 和 Ｓｃｈｉｎｋ［２１］还通过１４ＣＨ４同位素示踪手段发现，湖泊沉积

物中存在 ＡＯＭ 反应［２１］。 相较于浅水沉积物，湖泊深水沉积物更适合 ＮＣ１０ 门细菌的分布［２１， ５２］。 这是由于深

水沉积物受氧气的扰动较小，拥有相对稳定的缺氧环境。 随后，Ｄｅｕｔｚｍａｎｎ 等［２２］和 Ｇｒａｆ 等［２３］进一步揭示了亚

硝酸盐型 ＡＯＭ 是深水湖泊中一类重要的甲烷汇：前者发现其甲烷氧化速率高达 ３１—４３７ μｍｏｌ ＣＨ４ ｍ－２ ｄ－１，
可几乎完全氧化沉积物厌氧区产生的甲烷；后者发现一类新的 ＮＣ１０ 门细菌占总细菌群落的比例高达 ２７％，
且通过宏转录组检测到了该类细菌 １６Ｓ ｒＲＮＡ 和功能基因（ｐｍｏＡ 和 ｎｏｄ）的高度表达。 河流和水库沉积物中

也存在相当数量的 ＮＣ１０ 门细菌（表 １） ［１７， ２６， ２９， ５７， ６２］。 前期研究工作表明，砂型河流沉积物中存在多电子受

体（ＮＯ－
２、ＮＯ

－
３、ＳＯ２－

４ 和 Ｆｅ３＋）共驱动的 ＡＯＭ 反应，其中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性最高［２５］，比湿地和稻

田高一个数量级（表 １）。 这很可能是由于砂型沉积物的渗透性较强，具有较快的营养物质和甲烷交换速

率［２５］。 根据沉积物中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性及孔隙水甲烷浓度的剖面变化特征，估算出此类

ＡＯＭ 反应可减少沉积物 ３５％的甲烷排放（与甲烷好氧氧化的贡献相当） ［２５］。 这说明亚硝酸盐型 ＡＯＭ 在河流

甲烷减排中起着关键作用。 该研究还发现，反硝化是提供亚硝酸盐型 ＡＯＭ 电子受体 ＮＯ－
２ 的主要途径［２５］。

Ｎａｑｖｉ 等［２８］和 Ｓｈｅｎ 等［２９］研究表明，亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应在水库甲烷氧化及氮素污染物消减方面也起了一

定作用。 水体沉积物中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性，以及 ＮＣ１０ 门细菌的群落结构很大程度上受无机

氮水平（水体富营养化状态）的影响［２９， ５３， ５７， ６２］。 如 Ｓｈｅｎ 等［２９］ 对比研究了水库（该水库从上游至下游氮素污

染负荷呈梯度增加）上游和下游沉积物中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性，及其功能微生物群落组成和丰

度的空间变异。 结果发现，下游沉积物中该类反应的甲烷氧化活性，以及 ＮＣ１０ 门细菌丰度均显著高于

上游［２９］。

２　 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 介导的甲烷厌氧氧化

２．１　 硝酸盐型甲烷厌氧氧化

ＮＯ－
３ 是环境中比 ＮＯ－

２ 更为常见的电子受体，但内陆湿地与水体中有关硝酸盐型 ＡＯＭ 的研究相对滞后

（表 １）。 硝酸盐型与亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的发生条件极为相似，且后者的 ＮＯ－
３ 还原产物可为前者提供电子

受体 ＮＯ－
２，因此这两类 ＡＯＭ 反应在环境中很可能是共存的。 Ｓｈｅｎ 等［３４］比较了沼泽湿地系统中亚硝酸盐型和

硝酸盐型 ＡＯＭ 反应在甲烷氧化中的相对作用大小，发现后者在控制湿地甲烷排放中的贡献相对较小。 不

过，Ｘｉｅ 等［１６］研究发现，高寒湿地中 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 的 ｍｃｒＡ 基因丰度显著高于 ＮＣ１０ 门细菌的 １６Ｓ ｒＲＮＡ 和 ｎｏｄ 基

因丰度，且硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性高于亚硝酸盐型 ＡＯＭ。
Ｖａｋｓｍａａ 等［１８］根据同位素示踪结果表明，稻田土壤中存在高活性的硝酸盐型 ＡＯＭ 反应，其最大甲烷氧

化速率约为最大产甲烷速率的 ２５％，暗示了此类 ＡＯＭ 反应在控制稻田甲烷排放中的重要地位。 但需注意的

是，他们在泥浆同位素培养试验中，将１３ＣＨ４＋ＮＯ
－
３ 培养体系中测得的甲烷氧化活性均归结于硝酸盐型 ＡＯＭ，

未考虑 ＮＯ－
３ 被还原为 ＮＯ－

２ 后，亚硝酸盐型 ＡＯＭ 可能利用产生的 ＮＯ－
２ 对甲烷进行氧化。 最近，Ｓｈｅｎ 等［２５］ 结

合反转录实时荧光定量 ＰＣＲ，对１３ＣＨ４＋ＮＯ
－
３ 泥浆培养体系中亚硝酸盐型和硝酸盐型 ＡＯＭ 微生物关键功能基

因（分别为 ＮＣ１０ 门细菌的 ｐｍｏＡ 基因和 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 的 ｍｃｒＡ 基因）转录活性进行了比较分析。 结果发现，ｐｍｏＡ
基因的转录活性显著高于 ｍｃｒＡ 基因，说明１３ＣＨ４ ＋ＮＯ

－
３ 培养体系中的甲烷氧化活性大部分是由亚硝酸盐型

ＡＯＭ 反应贡献。 该结果阐明了亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应在河流甲烷氧化中的作用大于硝酸盐型 ＡＯＭ［２５］。 两者

甲烷氧化作用大小的差异可能是由于亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应（－９２８ ｋＪ ／ ｍｏｌ）产生的自由能高于硝酸盐型 ＡＯＭ
（－５１９．８ ｋＪ ／ ｍｏｌ）所致［２５］。 针对水库沉积物中 ＡＯＭ 的研究也发现，硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性与 ＡＮＭＥ⁃
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２ｄ 的丰度分别显著低于亚硝酸盐型 ＡＯＭ 的甲烷氧化活性与 ＮＣ１０ 门细菌的丰度［２９］。 湿地、河流和水库沉积

物中硝酸盐型 ＡＯＭ 过程主要受硝酸盐和甲烷等浓度的影响［１６， ２５， ２９］。 现尚未有直接证据表明，湖泊生态系统

中存在 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 介导的硝酸盐型 ＡＯＭ 反应。 总体而言，当前对于亚硝酸盐型和硝酸盐型 ＡＯＭ 在控制内陆

湿地与水体甲烷排放中的相对作用大小及其环境影响因素仍不明确。
２．２　 金属还原型甲烷厌氧氧化

铁（Ｆｅ）、锰（Ｍｎ）等是地壳中丰富的金属元素，是甲烷氧化的理想电子受体，其作为氧化剂氧化甲烷的吉

布斯自由能分别为－４５４．６ ｋＪ ／ ｍｏｌ 和－５５６ ｋＪ ／ ｍｏｌ，与亚硝酸盐型和硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的自由能相当。 早在

１９８０ 年，Ｚｅｈｎｄｅｒ 等［７０］就推测 ＡＯＭ 反应可能与铁、锰等金属循环有关。 ２００９ 年，Ｂｅａｌ 等［７１］ 在海洋沉积物中

首次揭示了微生物介导的Ｆｅ（ＩＩＩ） 和Ｍｎ（ＩＶ） 还原型 ＡＯＭ 反应，并推测 ＡＮＭＥ⁃ １ 和 ＡＮＭＥ⁃ ３ 主导了反应。
２０１６ 年，Ｅｔｔｗｉｇ 等［７２］报道了一种富集培养物，其含 ４０％—５０％的 ＡＮＭＥ⁃２ｄ（Ｍ． ｎｉｔｒｏｒｅｄｕｃｅｎｓ ＭＰＥＢＬＺ）和 ４０％
的 ＮＣ１０ 门细菌，但不含任何其它 ＡＮＭＥｓ 和铁还原菌。 通过向培养物中分别添加柠檬酸铁、水铁矿和水钠锰

矿，在无 ＮＯ－
３ 的情况下，他们观察到培养物中发生了明显的Ｆｅ（ＩＩＩ） 还原型或Ｍｎ（ＩＶ） 还原型 ＡＯＭ 反应。 同

时，他们在仅有 ＮＣ１０ 门细菌但无 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 的富集培养物中添加铁、锰电子受体，并未检测到任何甲烷氧化

活性，排除了 ＮＣ１０ 门细菌参与金属还原型 ＡＯＭ 反应的可能。 随后，Ｃａｉ 等［３１］和 Ｌｅｕ 等［３２］相继报道了可催化

Ｆｅ（ＩＩＩ） 和Ｍｎ（ＩＶ） 还原型 ＡＯＭ 反应的 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 富集培养物，其功能微生物分别被命名为 Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ
Ｍｅｔｈａｎｏｐｅｒｅｄｅｎｓ ｆｅｒｒｉｒｅｄｕｃｅｎｓ 和 Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ Ｍｅｔｈａｎｏｐｅｒｅｄｅｎｓ ｍａｎｇａｎｉｃｕｓ。

目前对于 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 是如何利用铁、锰等难溶的金属电子受体，其电子转移机制是什么，尚存在争论。 从

现有研究来看，主要的电子转移机制可能存在以下两种。 一种为胞外电子直接转移（图 １）。 Ｅｔｔｗｉｇ 等［７２］通过

宏基因组发现，富集培养物中的 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 含有大量编码细胞色素 ｃ 的基因。 细胞色素 ｃ 在电子从胞内传至

胞外以及细胞间传递过程中起着至关重要的作用。 但有关 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 的细胞色素 ｃ 在不同金属电子受体存在

条件下的表达仍需进一步验证。 另一种电子转移途径为种间电子转移机制（图 １）。 Ｆｕ 等［７３］ 向 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 富

集培养物中添加异化铁还原菌 Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ⁃１，发现 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 和铁还原菌的丰度在培养过程中均

有增加。 他们认为 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 和铁还原菌可能是通过电子穿梭体、细胞色素蛋白载体、纳米导线等方式协同

完成电子转移过程［７３］。 此外，Ｌｕ 等［７４］ 通过向 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 富集培养物中加入Ｃｒ（ＶＩ），观察到甲烷氧化伴随

Ｃｒ（ＶＩ）还原的现象。 这可能是 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 和一种未知的Ｃｒ（ＶＩ） 还原微生物共同完成了 ＡＯＭ 耦合Ｃｒ（ＶＩ） 还

原过程［７４］。
虽然富集培养物中的 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 能催化铁、锰等（无论是可溶性金属离子还是不溶性金属氧化物）金属还

原型 ＡＯＭ 反应，但有关天然水体中 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 介导的金属还原型 ＡＯＭ 的研究还相当匮乏（表 １）。 内陆水体

（特别是湖泊、河流等）沉积物容纳了来自流域自然风化及人为排放的包括铁、锰在内的各种金属元素，这为

金属还原型 ＡＯＭ 反应提供了电子受体来源。 早期研究者依据元素的生物地球化学和同位素特征判断，湖泊

生态系统中存在铁还原型或锰还原型 ＡＯＭ 反应，但未涉及相关功能微生物的研究［５４—５６］。 Ｗｅｂｅｒ 等［３５］ 在丹

麦低硫高铁沉积物中检测到了 ＡＯＭ 反应，且通过稳定性同位素核酸探针技术（ＲＮＡ⁃ｂａｓｅｄ ｓｔａｂｌｅ ｉｓｏｔｏｐｅ
ｐｒｏｂｉｎｇ， ＲＮＡ⁃ＳＩＰ）揭示了 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 介导了Ｆｅ（ＩＩＩ） 还原型和（或）硫酸盐型 ＡＯＭ 反应。 Ｓｈｅｎ 等［２５］通过反转

录实时荧光定量 ＰＣＲ 发现，在１３ＣＨ４＋Ｆｅ３＋泥浆培养体系中 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 的 ｍｃｒＡ 基因显著表达，证明了此类古菌

可催化河流沉积物中Ｆｅ（ＩＩＩ） 还原型 ＡＯＭ 反应。 但目前，有关内陆湿地与水体中是否普遍存在 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 介

导的Ｆｅ（ＩＩＩ） 和Ｍｎ（ＩＶ） 还原型 ＡＯＭ 反应，及其主要功能微生物类群有待更深入的研究。
最近，Ｓｈｉ 等［３６］揭示了天然湿地土壤中存在 ＡＯＭ 耦合砷（Ｖ）还原的现象。 他们利用同位素标记实验发

现，湿地环境中 ＡＯＭ 反应会促进土壤结合态砷酸盐向水溶性更高的亚砷酸盐转化，其中 ２６．４％—４９．２％的砷

释放被认为是由 ＡＯＭ 反应所致。 但砷还原型 ＡＯＭ 反应在减少湿地甲烷排放中贡献率较低，最高仅约 ０．７％。
Ｓｈｉ 等［３６］还通过荧光定量 ＰＣＲ 和宏基因组测序等分子生物学手段，分析了参与砷还原型 ＡＯＭ 反应的功能微

生物，并初步构建了 ＡＯＭ 耦合砷还原的代谢通路。 结果表明，ＡＮＭＥ（ＡＮＭＥ⁃ １ 与 ＡＮＭＥ⁃ ２）首先通过逆甲烷
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生成途径活化甲烷并获得电子，随后将电子传递给细胞周质中的砷还原酶或者共生的砷还原菌中，进一步实

现砷的还原［３６］。
２．３　 硫酸盐型甲烷厌氧氧化

一般认为，硫酸盐型 ＡＯＭ 反应在淡水环境中不易发生，其原因是淡水水体中硫酸盐浓度较低（通常仅为

海洋环境的 １％不到）。 但有研究表明，硫酸盐浓度似乎并不是制约硫酸盐型 ＡＯＭ 反应发生与否的决定性因

素，即使在低硫酸盐环境中亦可发生此类甲烷氧化反应。 其发生机制可能是在缺氧环境下硫酸盐可同时进行

氧化和还原反应，比如硫酸盐被还原成硫化物后又可在溶解性有机物或金属氧化物存在的情况下被重新氧

化，从而构成了硫酸盐与硫化物的循环体系［７５—７６］。
不同于 ＮＣ１０ 门细菌，ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 是一类多功能的甲烷代谢菌，它们除了可以催化硝酸盐型 ＡＯＭ 及

Ｆｅ（ＩＩＩ）、Ｍｎ（ＩＶ）、Ｃｒ（ＶＩ） 等金属还原型 ＡＯＭ 反应外，还能催化硫酸盐型 ＡＯＭ 反应［３３］。 由于 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 基因

组中缺少异化硫酸盐还原酶编码基因，此类古菌被认为不能独立催化完成硫酸盐型 ＡＯＭ 反应，需与其它菌

协同完成［７７］。 Ｎｉｅ 等［３３］研究发现，ＡＮＭＥ⁃２ｄ 富集培养物中存在 ＡＯＭ 耦合硫酸盐还原的现象，并认为 ＡＮＭＥ⁃
２ｄ 和硫酸盐还原菌协同完成了硫酸盐型 ＡＯＭ 反应。 他们利用扫描电子显微镜观察到培养物中存在纳米网

络结构，并通过宏转录组发现，ＡＮＭＥ⁃２ｄ ｆｌａＢ 基因（编码古菌鞭毛合成的基因）以及脱硫球菌 ｐｉｌＡ 基因（编码

菌毛合成的基因）的表达均显著上调。 由此认为，该纳米网络结构主要由 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 的鞭毛和脱硫球菌的菌

毛形成。 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 在执行 ＡＯＭ 反应的同时，通过纳米网络将电子传递给脱硫球菌实现硫酸盐的还原［３３］

（图 １）。
Ｓｅｇａｒｒａ 等［４１］报道了内陆湿地中存在高活性的 ＡＯＭ 反应（与海洋中的甲烷厌氧氧化活性相当），其可减

少湿地 ５０％的甲烷排放。 同时，他们在所研究的湿地中检测到了高活性的硫酸盐还原反应。 结合生物地球

化学分析认为，ＡＯＭ 反应很可能耦合了硫酸盐的还原［４１］。 Ｓｃｈｕｂｅｒｔ 等［３７］在低 ＮＯ－
３ 浓度的湖泊沉积物中观察

到 ＡＯＭ 耦合硫酸盐还原的现象，并且 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 是唯一被检测到的甲烷厌氧氧化古菌，从而推测 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ
具有催化硫酸盐型 ＡＯＭ 反应的潜力。 另外，湖泊沉积物中发生Ｆｅ（ＩＩＩ） 还原型 ＡＯＭ 的同时很可能会伴随硫

酸盐型 ＡＯＭ 反应的发生［５４—５５］。 如前所述，Ｗｅｂｅｒ 等［３５］通过 ＲＮＡ－ＳＩＰ 手段，揭示了湖泊沉积物中 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ
具有催化硫酸盐型和（或）Ｆｅ（ＩＩＩ） 还原型 ＡＯＭ 反应的能力。 Ｓｈｅｎ 等［２５］研究表明，在缺氧砂型河流沉积物中

存在硫酸盐型 ＡＯＭ 反应，ＡＮＭＥ⁃２ｄ 同样是唯一被检测出的甲烷厌氧氧化古菌，且其 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因与 Ｗｅｂｅｒ
等［３５］报道的 ＡＮＭＥ⁃２ｄ １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因同源性较高（相似度为 ９６％—９９％）。 这暗示了 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 很可能参与

了河流沉积物中硫酸盐型 ＡＯＭ 反应［２５］。 但对于内陆湿地与水体中硫酸盐型 ＡＯＭ 反应仍缺乏足够的直接证

据，其功能微生物与电子转移机制也有待进一步探明。

３　 甲烷厌氧氧化功能微生物的分子生物学检测方法

由于尚未获得纯培养，对自然生境中 ＮＣ１０ 门细菌和 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 等 ＡＯＭ 功能微生物的检测主要依赖分子

生物学手段，如聚合酶链式反应（ｐｏｌｙｍｅｒａｓｅ ｃｈａｉｎ ｒｅａｃｔｉｏｎ， ＰＣＲ）、变性梯度凝胶电泳（Ｄｅｎａｔｕｒｉｎｇ ｇｒａｄｉｅｎｔ ｇｅｌ
ｅｌｅｃｔｒｏｐｈｏｒｅｓｉｓ， ＤＧＧＥ）和荧光原位杂交（Ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ ｉｎ ｓｉｔｕ ｈｙｂｒｉｄｉｚａｔｉｏｎ， ＦＩＳＨ）等［７８—７９］。 表 ２ 总结了当前用

于测定环境中 ＮＣ１０ 门细菌和 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 常用的 ＰＣＲ 引物，其主要是针对它们的 １６Ｓ ｒＲＮＡ 或功能基因。 近

年来，高通量测序已被广泛应用于微生物生态学研究中。 目前，有不少研究者采用高通量测序技术（如
Ｉｌｌｕｍｉｎａ Ｍｉｓｅｑ）对环境样品中 ＮＣ１０ 门细菌和 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 群落进行分析［１６， ２９， ３４，８７］。 此外，Ｇｒａｆ 等［２３］ 利用宏转

录组手段分析了深水湖泊中 ＮＣ１０ 门细菌相关基因的转录水平，并结合宏基因组手段获得了一新的 ＮＣ１０ 门

菌株的全基因组序列。 另有研究者利用独特的脂肪酸生物标志物，对泥炭地环境样品中 ＮＣ１０ 门细菌进行了

检测［８８］。 新的分子生物学手段的不断发展，将极大地推动对内陆湿地和水体环境中 ＡＯＭ 功能微生物分布特

征的理解。
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表 ２　 用于检测 ＮＣ１０ 门细菌和 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 常用的 ＰＣＲ 引物

Ｔａｂｌｅ ２　 ＰＣＲ ｐｒｉｍｅｒｓ ｃｏｍｍｏｎｌｙ ｕｓｅｄ ｆｏｒ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｏｆ ＮＣ１０ ｐｈｙｌｕｍ ｂａｃｔｅｒｉａ ａｎｄ ＡＮＭＥ⁃２ｄ

引物
Ｐｒｉｍｅｒｓ

序列（５′－３′）
Ｓｅｑｕｅｎｃｅｓ（５′－３′）

特异性
Ｓｐｅｃｉａｌｉｔｙ
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４　 甲烷厌氧氧化活性测定的同位素示踪技术

自然生境中不同电子受体驱动的甲烷厌氧氧化活性的测定，主要通过室内泥浆培养结合１３ＣＨ４稳定性同

位素示踪技术实现。 该测定方法主要涉及以下几个流程［１５—１６， ２５， ２９， ３４］。 １）在厌氧手套箱中，将适量沉积物或

土壤与灭菌后的蒸馏水（或培养基）在厌氧玻璃瓶中制成泥浆。 ２）将玻璃瓶放置在振荡器中进行预培养，以
进一步消耗瓶中残留的氧气和相关电子受体。 ３）向不同玻璃瓶内加入相应的示踪剂１３ ＣＨ４ 及 ＮＯ－

２、ＮＯ
－
３、

ＳＯ２－
４ 、Ｆｅ（ＩＩＩ） 或Ｍｎ（ＩＶ） 等电子受体（同时设置对照组，以蒸馏水替代电子受体），继续将玻璃瓶放置在振荡

器中培养。 ４）在培养期间，定期利用同位素比质谱仪联合气相色谱仪，测定不同处理组玻璃瓶顶空气相中

δ１３Ｃ⁃ＣＯ２的值和 ＣＯ２的总产生量，计算顶空１３ＣＯ２的产生量。 ５）考虑到 ＣＯ２在液相中溶解度较大，顶空１３ＣＯ２测

定结束后，通常还需将原玻璃瓶中上清液转移至新的玻璃瓶；用盐酸对上清液进行酸化后，采用同样的方法测

０５８３ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４２ 卷　
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定由液相释放到顶空的１３ＣＯ２量。 ６）最后，根据瓶中顶空和液相中１３ＣＯ２的产量之和计算不同电子受体驱动的

甲烷厌氧氧化活性。 此外，Ｓｈｅｎ 等［２５］结合１３ＣＨ４同位素示踪和功能基因反转录荧光定量 ＰＣＲ，将各 ＡＯＭ 途径

与参与的微生物类群进行了关联。

５　 问题与展望

５．１　 不同 ＡＯＭ 途径的功能微生物

对于内陆湿地与水体中亚硝酸盐型 ＡＯＭ 反应的功能微生物 ＮＣ１０ 门细菌已开展了大量研究工作，基本

明确了其代谢途径与特定的催化功能。 虽然富集培养物中的 ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 能利用多种电子受体，但有关其在自

然环境中的生态功能尚未被清楚的认识。 例如，ＡＮＭＥ⁃ ２ｄ 是否可以催化湿地与水体环境中Ｆｅ（ＩＩＩ）、Ｍｎ（ＩＶ）
和 ＳＯ２－

４ 驱动型 ＡＯＭ 反应仍缺少充分的证据。 另外，催化不同 ＡＯＭ 途径的 ＡＮＭＥ⁃２ｄ 类群的生态位特征仍不

清楚。
５．２　 不同 ＡＯＭ 途径在甲烷减排中的相对贡献

由于内陆湿地，以及河流、湖泊和水库等水体环境复杂多变，是碳、氮、硫、铁等元素转化的重要场所［８９］。
这使得这些环境中存在多种电子受体（ＮＯ－

２、ＮＯ
－
３、ＳＯ２－

４ 、Ｆｅ（ＩＩＩ） 等）驱动的 ＡＯＭ 途径。 但目前对于 ＡＮＭＥ⁃２ｄ
在复杂多变的环境中是如何选择不同电子受体，电子受体浓度又是如何影响 ＡＯＭ 过程等仍不清楚。 且当前

缺乏在同一生境中，同时开展不同电子受体驱动的 ＡＯＭ 途径的研究工作。 为更好地认识各 ＡＯＭ 途径在控

制甲烷排放中的相对贡献及其环境调控机制，未来有必要对同一生境中不同甲烷氧化途径的相对作用强度进

行比较研究，同时结合环境因子（特别是电子受体浓度）特征，分析对各 ＡＯＭ 途径的关键控制因素。
５．３　 不同 ＡＯＭ 途径在相关物质循环中的作用

现有的研究更多的是关注 ＡＯＭ 反应在内陆湿地与水体甲烷减排中的贡献，很少量化其在其它物质循环

中的作用［２０， ４５， ５３］。 事实上，亚硝酸盐型和硝酸盐型 ＡＯＭ 反应在消减水体氮素污染物，以及金属还原型 ＡＯＭ
反应在调节铁、锰等元素沉积方面的作用也不容忽视。 采用稳定性同位素示踪与组学相结合的手段，有助于

认识不同 ＡＯＭ 途径在相关物质循环中的作用。
５．４　 不同 ＡＯＭ 途径的主要影响因素

当前关于内陆湿地与水体中不同 ＡＯＭ 途径影响因素的研究，很少涉及宏观环境因子和人类活动等对

ＡＯＭ 的影响。 例如气候变化（大气 ＣＯ２浓度升高和气候变暖等）对 ＡＯＭ 过程会产生何种影响不得而知。 研

究表明，大气 ＣＯ２浓度升高或气候变暖可通过促进植物光合作用，增加植物根系生物量，增强根系分泌物代

谢，以及改变土壤理化性质等间接影响甲烷好氧氧化过程［９０—９１］。 同样，气候变化很可能会对 ＡＯＭ 过程产生

影响。 开展气候变化背景下 ＡＯＭ 的研究，将有利于更好地评价相关微生物在减缓气候变化中的作用。 另

外，人为活性氮排放亦会对 ＡＯＭ 过程产生影响［２９］，尤其会对河流、湖泊、水库等水生生态系统中亚硝酸盐型

和硝酸盐型 ＡＯＭ 过程产生影响。 对于稻田系统中的 ＡＯＭ 过程，其会受各种农业管理措施（如施肥、水分管

理方式、耕作制度等）的影响。 探明不同管理措施对 ＡＯＭ 过程的影响，可以更好地评估 ＡＯＭ 在稻田甲烷氧

化中的贡献，同时为稻田甲烷减排提供科学依据。
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