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摘要：氮生物地球化学循环是地球物质循环的重要枢纽，是决定陆地生态系统生产力水平、水资源安全、

温室气体生成排放的关键过程。氮循环是由微生物介导的一系列复杂过程，不同形态、价态氮化合物的

转化分别由相应的功能微生物驱动完成。随着厌氧氨氧化、完全氨氧化等新型氮转化过程的相继报道和

发现更新了人们对氮循环的认识。本文综述了陆地和淡水生态系统中厌氧氨氧化(anammox)、硝酸盐异

化还原为铵(DNRA)、完全氨氧化(comammox)等新型氮循环过程的发生机制、热区分布及环境效应，并

总结了这三种氮循环的相互关系。 
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氮是生态系统中重要的营养元素，为生命

体生长提供必不可少的物质和能量。自然界中

的有机氮、无机氮、分子氮之间的相互转化构

成了氮循环。厌氧氨氧化、完全氨氧化是近年

来氮循环研究的重大发现，形成了氮循环代谢

的新途径，改变了传统的氮循环观点。随着 15N

同 位 素 示 踪 技 术 和 分 子 生 物 学 技 术 的 发 展 应

用，人们对硝酸盐异化还原为铵(DNRA)的氮反

应机理也有了重新认识。本文总结了厌氧氨氧

化、完全氨氧化、硝酸盐异化还原为铵这 3 种

新型氮循环在自然环境中的热区分布(图 1)。厌

氧氨氧化反应热区存在于典型好氧/缺氧界面：

在土壤生态系统发生于植物根际微界面，在地

表水生态系统发生于水陆交错带，在地下水生

态系统发生于饱和土壤与地下水的交界层；完

全氨氧化和硝酸盐异化还原为铵的反应热区目

前仅发现于地表水的水陆交错带。此外，本文

还剖析了这 3 种新型氮循环的发生机制与作用

机理及其环境效应，并对近期需要重点研究的

问题进行了展望。 
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图 1.  陆地水生态系统厌氧氨氧化、DNRA 及完全氨氧化热区分布 

Figure 1.  Hotspots of anammox, DNRA and comammox in terrestrial ecosystems. 
 
 

1  厌氧氨氧化在自然界中的发生、

分布与贡献 

厌氧氨氧化(anaerobic ammonium oxidation, 

anammox)是指在厌氧条件下由厌氧氨氧化菌以亚

硝酸盐为电子受体将氨氮直接氧化为氮气，完成

封闭的产氮气循环，避免了强效温室气体氧化亚

氮(N2O)的产生[1–2]。现代工农业发展将大量氮化

合物带入环境，使氮循环代谢失衡，厌氧氨氧化

具有同时去除硝态氮和氨态氮的功能，对维持全

球氮循环平衡、水体氮污染修复、缓解温室效应

具有重要意义。 

1995 年，Mulder 在中试反硝化流化床中首次

发现厌氧氨氧化细菌[3]，开启了厌氧氨氧化研究的

历程。在自然界中，厌氧氨氧化首次发现于斯卡

格拉克海峡(Skagerrak，在丹麦日德兰半岛与挪威

南部之间)与奥尔胡斯湾(Aarhus Bay，丹麦港口)

海洋沉积物[4]。随后发现厌氧氨氧化广泛存在于海

水或海洋沉积物[5–6]，对海洋生态系统 N2 流失贡

献率高达 50%，甚至在 OMZ(溶解氧最低区域)可

达到 100%，显著影响全球氮循环平衡和 N2O 通

量[7]。近年来，在陆地淡水、土壤以及地下水系统

也发现了规模性的厌氧氨氧化反应[8–10]，证明了厌

氧氨氧化在陆地水生态系统中对 N2 产生具有重要

贡献。 

1.1  地表水生态系统 

厌氧氨氧化在淡水生态系统中是无处不在、普

遍发生的。厌氧氨氧化将水环境中 NH4
+-N 和

NO3
–-N 无机氮化合物转化为氮气，降低了地表水

氮素营养水平，在调控和维持水环境生态功能稳定

和水资源安全方面发挥重要作用。河流、湖泊、
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岸边带、河流入海口等各种地表水系统均报道有

厌氧氨氧化发生和作用[9,11–12]，总体趋势是岸边带

和入海口厌氧氨氧化反应活性较高，在入海口等

区域对 N2 流失贡献超过反硝化；其次是湖泊，而

河流的厌氧氨氧化活性较低。 

河流入海口、岸边带营养盐及电子供体较为

丰富，周期性水位变化形成缺氧/好氧界面，氧化

还原电位梯度频繁交迭，为厌氧氨氧化等氮循环

提供了最大反应驱动力。该区域不仅是厌氧氨氧

化发生的热区，也是反硝化、氨氧化及 DNRA 的

反应热区。最近研究评估的河流入海口沉积物厌

氧氨氧化反应速率高达 13.68 μmol N/(kg·h)，对

N2 损失的贡献率为 15.9%，每年去除从内陆输入

的无机氮达 2.4×106 t N[13]。研究报道白洋淀湖泊

岸边带厌氧氨氧化速率达到 20 μmol N/(kg·h)，引

起的 N2 损失贡献率高达 35%，厌氧氨氧化的快速

发生具有显著的 N2O 减排效应[9]；综合研究表明，

湖泊岸边带营养物质含量相对丰富，厌氧氨氧化

反应速率高于河流岸边带，中国内陆湖泊岸边带

厌氧氨氧化每年去除 5.6×105 t N；湖泊和河流开

阔水体区域厌氧氨氧化反应速率显著低于岸边

带，其中湖泊水体沉积物厌氧氨氧化速率高于河

流水体[14–16]。与自然河流不同，城市河流有机质

和氮化合物含量较高，厌氧氨氧化速率可高达

11.4 μmol N/(kg·h)[17]，但因其区域面积分布窄而

限制了厌氧氨氧化去除的氮污染总量。 

综合调查研究结果显示，湖泊岸边带厌氧氨

氧化作用对中国内陆淡水生态系统无机氮污染去

除率达到 11.4%[16]，河流入海口系统厌氧氨氧化

作用去除陆域向海域输入无机氮的 40.4%[13]，地

表水厌氧氨氧化的生物地球化学及热区分布特征

的研究重新修订了陆地淡水系统氮通量。值得注

意的是，目前厌氧氨氧化速率多数未在原位测定，

虽然在测定过程中温度、反应底物浓度等外加环

境参数与原位基本保持一致，但仍不排除测量的

厌氧氨氧化反应活性比实际稍高的可能。 

1.2  土壤生态系统 

陆地生态系统厌氧氨氧化的研究报道主要集

中在稻田土壤。稻田是陆地生态系统中重要的氮

沉降和 N2O 产生区域[18]，周期性的干湿交替促使

稻田土壤成为特殊的陆地土壤生态系统，提供了

厌氧氨氧化反应发生的环境条件。2011 年首次在

典型高氮污染的稻田土壤中发现存在大量厌氧氨

氧化菌并发生显著的厌氧氨氧化反应，厌氧氨氧

化速率为 0.5–2.9 μmol N/(kg·h)，贡献了 4%–37%

的 N2 损失量，且 0–10 cm 的表层土壤厌氧氨氧化

活性最高。该研究揭示了除反硝化作用、氨挥发、

径流、土壤淋失、植物吸收之外，厌氧氨氧化也

是稻田氮肥流失的一种重要途径[19]。之后研究证

实了在不同气候带、土壤母质和发育条件等稻田

土壤系统存在有广泛的厌氧氨氧化反应[20–22]；而

且水稻根际典型的缺氧/好氧交界区适宜厌氧氨氧

化发生，该区域还原态 NH4
+与氧化态 NO3

–共存，

根呼吸及甲烷氧化产生的二氧化碳为厌氧氨氧化

提供了碳源，因此厌氧氨氧化产生的 N2 显著高于

非根际区域[23]，是稻田土壤厌氧氨氧化的热区。 

在其他土壤生态系统中也发现有厌氧氨氧化

反应，但发生并不广泛，推测水分是限制旱地土

壤厌氧氨氧化发生的主要原因。Shen 等分别于

2013 年在多种农业作物土壤中检测到厌氧氨氧化

细菌，于 2017 年在灌溉比较频繁的蔬菜地土壤检测

到厌氧氨氧化反应，活性高达 1.5 μmol N/(kg·h)，对

N2 流失的贡献率达 18.4% [24]；在高海拔青藏高原

那曲的旱地土壤中同样检测到厌氧氨氧化细菌，

其活性和丰度均低于湿地土壤 [25]。相对于稻田
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土壤和淡水系统沉积物，旱地土壤含水量低，处

于水不饱和状态，而且土壤孔隙水蒸发严重进而

导致土壤长期缺水，过低的水含量和过高的氧含

量均制约了厌氧氨氧化发生。近期的研究发现，

对旱地土壤加纯水培养 3 个月后开始检测到厌

氧氨氧化菌丰度和活性 [26]。该研究表明水可以

复苏旱地土壤的厌氧氨氧化细菌，即通过改变长

期浸水旱地土壤的氧化还原电位，诱导厌氧氨氧

化的发生。 

1.3  地下水生态系统 

相较于地表水和土壤生态系统，针对地下水

生态系统的厌氧氨氧化研究起步较晚。随着氮肥

的广泛施用，淋溶的硝酸盐和随地表径流迁移的

铵盐可同时交汇于地下水系统，为厌氧氨氧化反

应提供有效的底物来源。另一方面，地下水有机

质含量低，且系统更新周期长环境稳定，利于厌

氧氨氧化菌的生长代谢。地下水生态系统极有可

能是适宜厌氧氨氧化反应的生境。近年来研究也

陆续在地表堆肥区、污水沉积地和海河盆地等  

区域的地下含水层，发现了活跃的厌氧氨氧化反

应[27–29]，说明地下水生态系统的确发生着厌氧氨

氧化反应。 

Wang 等利用同位素示踪技术和高通量测序

分析等技术手段，在一个典型湿地岸边带区域初

步揭示了厌氧氨氧化在其地下水系统的发生规

律。厌氧氨氧化主导湿地岸边带地下水位线以下

饱和含水层中的氮流失(37.5%–67.6%)，而反硝化

主导地下水位线以上非饱和土壤中的氮流失。硝

酸盐异化还原成铵对该过程中底物氨氮和亚硝酸

盐的调控具有重要作用。随着水位上升，厌氧氨

氧化对氮流失的贡献显著增加，并伴随温室气体

N2O 排放的显著减少(~39.3%±10.6%)。地下含水

层中厌氧氨氧化的发现，为地下水硝酸盐治理提

供了新途径[15]。之后，Wang 等进一步在全球范围

共 1000 多个样层进行系统性深入研究，首次发现

厌氧氨氧化在全球地下含水层广泛发生且具有

“热层”效应，对氮流失的贡献达 36.8%–79.5%。同

位素示踪技术和高通量测序技术分析表明亚表层

土壤和饱和地下水交界层是厌氧氨氧化发生的关

键分界点，在非饱和土层不发生，在饱和土层开

始发生并以 Candidatus Brocadia anammoxidans 为

主导菌属[30]。上述研究表明厌氧氨氧化在地下含

水层氮循环及氮污染修复中可以起到重要作用。

由此推测，在全球气候变化的影响下，降水增加、

地下水位线升高，将改变全球地下含水层氮流失

路径，从而影响全球温室气体排放和氮循环通量。 

1.4  厌氧氨氧化菌的特性 

自然界中物质的结构和组成决定其性质。对

于微生物而言，其细胞结构和组成决定了微生物

的功能和对环境的敏感性。厌氧氨氧化体是厌氧

氨氧化菌特有的细胞器，体积约占 50%，其体膜

是厌氧氨氧化反应发生的主要场所，含有激活厌

氧氨氧化反应的所有的酶。厌氧氨氧化体独特的

结构和组成特征，特别是厌氧氨氧化体膜上致密

的阶梯烷膜脂能够有效阻止膜内有毒物质(例如

N2H4)扩散进入细胞质，同时也能有效保护厌氧氨

氧化体免受外界环境剧烈变化而造成的伤害，有

利于厌氧氨氧化细菌在特殊环境中存活[31]。由此

推测，高低温、干旱、较高的酸碱度等条件下可

能存在厌氧氨氧化菌，甚至在合适的条件下会激

活厌氧氨氧化反应。前期研究发现在–30 °C、高

pH 值(>8)、低 pH 值(<4)的不同河流水体沉积物均

检测出厌氧氨氧化菌[20]。澳大利亚卡尔古利地区

是全球公认的未被人类污染的远古地区之一，距
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今已有 25 亿年以上。在该地区采集的土壤样品，

经过加水实验成功复苏了古老土壤中的厌氧氨氧

化菌[26]。此外，在温度为 65 °C 的温泉中检测到

Candidatus Brocadia fulgida，Candidatus Brocadia 

anammoxidans 和 Candidatus Kuenenia 

stuttgartiensis[32]等不同种的厌氧氨氧化菌。研究特

殊生理环境下厌氧氨氧化菌的分布及其激活机制

对于开发新型厌氧氨氧化技术，扩展厌氧氨氧化

技术的应用范围具有重要作用。 

2  完全氨氧化过程 

传统硝化过程包括两个过程：由氨氧化古菌

(ammonia oxidizing archaea，AOA)和氨氧化细菌

(ammonia oxidizing bacteria，AOB)将氨(NH4
+)氧化

成 亚 硝 酸 盐 (NO2
–) ； 再 由 亚 硝 酸 盐 氧 化 菌

(nitrite-oxidizing bacteria，NOB)将 NO2
–氧化成硝

酸盐(NO3
–)。Costa 等根据动力学理论猜想自然界

中存在可以同时执行硝化过程两个步骤的生物

体，即在一个生物体内可以完成从 NH4
+到 NO3

–

的 完 全 氧 化 ， 并 将 其 称 为 完 全 氨 氧 化 微 生 物

(complete ammonia oxidizers，comammox)[33]。研

究学者发现了 3 种富集培养的细菌具备将 NH4
+

直接转化为 NO3
–的能力[34–36]，证实了完全氨氧

化微生物的存在。目前研究发现完全氨氧化微生

物均属于分布广泛的硝化螺菌属 (Nitrospira)谱

系 II[34]。由于 comammox 含有的 amoA 基因与

传统氨氧化过程 AOA 和 AOB amoA 基因不同，

因此将其作为特殊的生物标记物可以准确识别

和量化 comammox[35–37]。除此之外，研究学者基

于 comammox amoA 的 系 统 发 育 分 析 ， 将

comammox Nitrospira 分为了 clade A 和 clade B

两个类群[35–38]。 

2.1  地表水生态系统 

Comammox 在淡水生态系统中分布广泛，甚

至存在于高海拔青藏高原上的河流中[39–40]。和传

统氨氧化过程相比，comammox 在地表水生态系

统 中 往 往 体 现 出 较 高 的 丰 度 [41–42] ， 表 明

comammox 可能在地表水生态系统中的硝化过程

中发挥重要作用，这与旱地土壤中 comammox 的

低贡献有所不同[41–43]。Wang 等首次发现岸边带陆

向 土 壤 是 comammox 的 反 应 热 区 。 该 区 域

comammox 的丰度和活性均高于传统氨氧化，且

高于其他岸边带区域(开阔水体沉积物、岸边带沉

积物和中心土壤)[44]。Shi 等也在岸边带中发现了

较高丰度的 comammox(高于 AOA 和 AOB)[39]。这

些研究结果表明了在湿地岸边带氮循环过程中，

comammox 起到了不可忽视的作用。 

2.2  土壤生态系统 

自从 2015 年发现 comammox 的存在以来，宏

基因组和 qPCR 等技术就被广泛运用于检测土壤

生态系统中 comammox 的丰度和多样性[39,42,45]。

但是由于在区分 comammox、AOA 和 AOB 三个

过程方面存在方法学上的挑战，许多研究未对

comammox 的速率进行评估。同位素技术虽然发

展成熟，但是由于 comammox、AOA 和 AOB 利

用的底物相同，且产物 NO2
–和 NO3

–的转化速率较

快，因此难以有效测定这三个过程的速率。Wang

等 开 发 了 双 抑 制 剂 法 ， 在 一 定 程 度 上 区 分 了

comammox、AOA 和 AOB 三个过程，评估了

comammox 在旱地农田土壤中对氨氧化的贡献，

且该研究表明 comammox 广泛分布在农田作物根

际和非根际土壤中，对氨氧化的贡献(小于 2%)均

低于传统氨氧化过程。目前研究发现作物类型和

作物根系对 comammox 的影响较小[43]，而氨浓度、
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氧浓度等环境因素显著影响 comammox 的丰度和

分布[33,39,41,43]。 

在土壤生态系统中，完全氨氧化和传统氨氧

化过程存在着明显的生态位分化。Shi 等研究了全

国不同生境中 comammox 的分布和影响因素，在

水稻田、小麦田、岸边带等土壤样品中均检测到

comammox 的存在，且不同环境中的 comammox

丰度具有较大差异，揭示了 comammox 环境分布

的广泛性和高度异质性[39]。Comammox 对氨的亲

和力较高，与传统氨氧化过程相比，comammox

在低氨土壤中往往更具有竞争优势[35,41]。而 Li 等

发现施肥农田土壤具有更高丰度的 comammox，

且 comammox 对硝化作用有着积极贡献[46]。这些

结果表明 comammox 的适宜生境不限于低营养环

境。营养水平对于 comammox 的群落分布有影响，

目前研究表明氮肥的施用显著增加了 comammox 

clade A 的丰度[46–47]。而 Wang 等发现在未添加

NH4
+的土壤中，clade B 对硝化作用具有更高的贡

献[48]。这可能是由于 clade B 中含有 Amt 型转运

体，相比于 clade A(Rh 型转运体)，clade B 对 NH4
+

具有更高的亲和力[49]。因此低氨土壤可能更利于

comammox clade B 的存在。 

2.3  地下水生态系统 

地 下 水 生 态 系 统 中 可 能 是 另 一 适 合

comammox 的生境[45,50–51]。Fowler 等发现地下水

快速砂滤系统中 comammox 在 Nitrospira 菌群中

占比较高，因此推测在地下水环境中 comammox

对硝化作用具有较大贡献[51]。Hu 等采集了地表水

和地下水，将其作为快速砂滤系统水源，根据宏

基因组测序分析显示，地表水和地下水砂滤系统

中 comammox 分别由 clade B 和 clade A 主导，且

comammox 对该系统中氨氧化的贡献最为显著[45]。

Palomo 等基于全球样品宏基因组数据分析，揭示

了在地表水和地下水中 comammox Nitrospira 的

高丰度和多样性[42]。这些结果说明了 comammox

在淡水环境的氮循环过程中发挥着重要作用。因

此，综合评估氨氧化过程中各个途径的生态位差

异，以及它们对不同生态系统硝化作用的相对贡

献是极其必要的。 

3  硝酸盐异化还原成铵 

硝 酸 盐 异 化 还 原 成 铵 (dissimilatory nitrate 

reduction to ammonium，DNRA)以有机质为电子供

体，将 NO3
–还原为 NH4

+重新进入环境中参与氮循

环，是除反硝化、厌氧氨氧化外的第三种硝酸盐

异化还原过程。除有机碳外，游离硫化物(硫化氢

和 硫 化 物 离 子 )以 及 单 质 硫 也 可 以 作 为 微 生 物

DNRA 的电子供体[52]。DNRA 过程并未出现氮损

失，是 N 循环的重要中间过程，连接着氮化合物

的氧化和还原。在不同的生态系统中，DNRA 的

作用不尽相同。在贫营养的海洋和土壤系统中，

DNRA 产生 NH4
+以提高系统的初级生产力；在淡

水生态系统中，DNRA 可能是富营养化的重要因

素，因为 NH4
+促进的藻类生长和富营养化的速率

明显高于 NO3
–。尽管 20 世纪 80 年代 DNRA 就被

证实存在于自然生态系统中[53]，但是近年来，随

着人们对氮循环过程研究的深入与完善，以及人

类活动对氮循环的干扰加大，DNRA 在氮循环过

程中的作用和对自然生态系统的作用才被重视。 

目前对土壤生态系统 DNRA 已有较多研究，

但同步测定反硝化、厌氧氨氧化、DNRA 活性的

研究较少。土壤生态系统的研究集中在稻田淹水

土壤中，稻田表层土壤能够检测到 DNRA 的存在，

但其速率较低[54]。澳大利亚稻田土壤 DNRA 占硝
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酸盐还原的 14.9%[55]。Shan 等将 15N 示踪技术与

N2/Ar 技术结合，首次同时测得稻田土壤反硝化、

厌氧氨氧化与 DNRA 的速率与贡献率，其中

DNRA 占总硝酸盐还原的 0.54%–17.6%，证明

DNRA 在稻田硝酸盐还原中发挥了部分作用[56]。

除 了 稻 田 土 壤 ， 林 地 和 草 地 土 壤 也 检 测 到 了

DNRA 的存在，分别占到了消耗 NO3
–的 4.6%–75%

和 0.6%–96.9%[57–58]，DNRA 在土壤硝酸盐还原中

起到了很大作用，有助于土壤氮素的保存。 

近年来，淡水生态系统中 DNRA 过程的研究

越来越多。Pang 等对中国典型湖泊沉积物 DNRA

过 程 进 行 了 报 道 ， 其 中 DNRA 贡 献 率 为

8.1%–35.4%[59] 。 Jiang 对 中 国 东 部 平 原 湖 泊 的

DNRA 过程进行了研究，得到反硝化是硝酸盐还

原 的 主 导 过 程 ， DNRA 占 硝 酸 盐 总 还 原 量 的

4.3%–21.9%[60]。除此之外，其他地区湖泊 DNRA

过程硝酸盐还原占比为 2.8%–34.4%。在湖泊生态

系统中，虽然 DNRA 过程不占主导地位，但却是

硝酸盐还原的重要过程。而造成 DNRA 贡献率差

别的主要因素是沉积物中有机氮的含量和 C/N

比。对于富营养化的湖泊，水华改变了湖泊的初

级生产力，提供了大量的不稳定有机质，影响氮

转化的速率和过程。同时，藻类的利用使得 N 含

量减少，为 DNRA 过程提供了有利条件，研究表

明，水华通过改变环境中有机质含量间接影响了

DNRA[60]。 

DNRA 在水陆交错带地区硝酸盐还原过程中

发挥了重要作用。岸边带沉积物相不仅是厌氧氨

氧化的热区，也是 DNRA 的热区，其硝酸盐还原

各过程(反硝化、DNRA、厌氧氨氧化)速率均高

于开阔水体沉积物，在高有机质和 NO3
–情况下，

DNRA 速率超过反硝化和厌氧氨氧化，主导了硝

酸盐还原过程 [61]。岸边带陆相芦苇根际与非根

际土壤的 DNRA 速率在靠近岸边的芦苇根际地

区最高，对硝酸盐还原的贡献率高达 67.5%，即

使 在 非 根 际 区 域 ， DNRA 的 贡 献 率 也 能 达 到

51.9%，对于岸边带土壤硝酸盐还原起到了重要

作用[10]。 

针对地下水生态系统的 DNRA 过程研究还较

少。在岸边带饱和含水层(80–100 cm)，DNRA 速

率比厌氧氨氧化和反硝化速率高 10 倍，贡献了硝

酸盐还原的 88%–93%[15]，主导地下水生态系统硝

酸盐还原的过程。DNRA 为厌氧氨氧化提供底物

NH4
+，二者耦合，有助于去除地下水层的 N 和减

少 N2O 排放通量。因此，DNRA 过程是否在地下

水生态系统氮循环中发挥了重要作用还需进一步

研究。DNRA 过程通常发生在缺氧、电子供体丰

富的区域[62]。由于 DNRA 过程以有机碳为电子供

体，研究发现 DNRA 与有机碳和无机氮具有相关

性[63]。在增加土壤有机碳与 NO3
–比例的情况下，

可以增加 DNRA 的速率[64]。也有研究表明，DNRA

速率与沉积物的有机碳和 NH4
+含量具有明显相关

性[10,65]。此外，DNRA 与硫酸盐含量关系密切。在

硫酸盐浓度较高的湖泊中，DNRA 对减少硝酸盐

异化作用的贡献更大。DNRA 与硫循环耦合可能

在高硫酸盐浓度和高沉积有机碳的湖泊中发挥

重要作用[60]。由于硫化物可以被 DNRA 细菌用

作有效的电子供体，高浓度的硫化物可以提高

DNRA 的速率[66]。 

4  厌氧氨氧化、完全氨氧化、DNRA

之间的关系 

反硝化、厌氧氨氧化、DNRA 均是硝酸盐异
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化还原过程，因此共同竞争 NO3
–。其中，反硝化

和厌氧氨氧化是脱氮作用，将环境中的氮转变成

气态氮逸失，闭合氮循环；DNRA 是截留环境中

氮，使其重新进入内循环。在稻田土壤 DNRA 具

有提高肥料利用率，防止氮肥流失的作用，尤其

当稻田土壤氮含量低时，DNRA 速率提高，能够

显著截留氮素养分，防止反硝化及硝酸盐渗透淋

失[67]。 

厌氧氨氧化、反硝化、DNRA 对硝酸盐去除

贡献比例变化也归因于各反应细菌代谢途径的

差异。多数异养的反硝化细菌可依赖分解氧化有

机化合物获得能量，使用有机碳作为电子供体。

当温度升高时，难降解有机质转化为易降解的、

可溶性的有机质，产生的更多的电子供体促进了

异养反硝化微生物。厌氧氨氧化由自养型细菌发

生，能量由含氮化合物和二氧化碳提供，而且温

度 的 升 高 对 厌 氧 氨 氧 化 过 程 有 减 弱 作 用 [68] 。

Rahman 等在澳大利亚墨尔本 4 个人工湿地检测

硝酸盐还原相关微生物发现，DNRA 速率变化与

温度成负相关，当冬季 12 °C 时，DNRA 活性高

于反硝化，负责 67%±23%的 NOX 还原，高温和

高 NOX 时，反硝化活性高于 DNRA，氮去除过程    

增强[69]。 

氧气(O2)水平对反硝化过程有着重要影响。

高浓度的 O2 可以抑制反硝化还原酶从而抑制反

硝化。而 DNRA 对 O2 的敏感性要低于反硝化[70]。

Zhu 等研究发现旱地表层土壤中 DNRA 对亚硝

酸盐还原的贡献较小，然而在深层土壤中，其活

性却显著高于反硝化和厌氧氨氧化 [71]。除此之

外 C/N 比也会影响反硝化和 DNRA 对 NO3
–的竞

争[72]。DNRA 过程更容易在高 C/N 比环境中发

生，并能成为硝酸盐异化还原的主要途径[73]。 

然而在高 C/N 比环境中，厌氧氨氧化作用却会

受到显著抑制，从而降低了其生物脱氮性能[74]。

硫 化 物 的 存 在 也 会 影 响 反 硝 化 、 厌 氧 氨 氧 化   

和 DNRA 的竞争关系。当环境中低价态硫化物

浓度升高时，由硫还原细菌介导的 DNRA 过程

的电子供体增多，从而促进了 DNRA 作用，然

而高浓度硫化物则会抑制反硝化和厌氧氨氧化

过程[75–76]。 

除了竞争关系，DNRA、厌氧氨氧化和完全氨

氧化之间存在耦合关系(图 2)。DNRA 产生的

NH4
+，为厌氧氨氧化反应提供活性底物。氨氧化、

完 全 氨 氧 化 补 充 了 DNRA 过 程 需 要 的

NO2
–/NO3

–[10]；DNRA 对厌氧氨氧化起主要的协调

作用，促进了厌氧氨氧化发生。 

 

 
 

图 2.  陆地生态系统典型缺氧、好氧界面的新型氮循

环过程的潜在耦合机制 

Figure 2.  Potential coupling mechanism of new 
nitrogen cycling processes at typical anoxic and 
aerobic interfaces in terrestrial ecosystems. 
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5  展望 

新型氮循环的发现为人们研究温室气体 N2O

的产生和释放过程提供了新视角，但目前仍不能

准确量化各新型氮循环在 N2O 产生和减排中的作

用。尤其是与 N2O 产生直接相关的各循环过程的

微生物间的互作关系尚不清晰，亟待进一步研究。 

厌氧氨氧化作用具有固定 CO2、减排 N2O 功

能，建立了氮循环和碳循环之间的桥梁，但厌氧

氨氧化反应中电子传递与能量代谢过程并不清

楚。因此，选择合适的电子传递载体作为电子传

递过程的“指示分子”，进而从分子水平和微观电

子传递角度揭示厌氧氨氧化反应机制过程，有待

进一步研究。 Comammox 能够将 NH4
+ 氧化成

NO2
–，从而可能产生 N2O，然而在自然环境中

comammox 是否释放 N2O 仍然未知。DNRA 对土

壤硝酸盐的还原有着重要作用，有助于土壤氮素

的保存。但是如何让 DNRA 过程在 N2O 减排及土

壤氮保留方面发挥其应用价值，仍需要深入探索。

除此之外，未来研究中将新型氮循环过程考虑在

内，重新评估不同环境中各个氮循环过程对氮损

失的相对贡献是极其重要的。对于陆地生态系统

不同氮循环反应热区的微生物机理、生物地球化

学机制和环境效应的研究仍不透彻，亟需深入解

析。同时，如何将各种新型氮循环反应热区的科

学发现转化为可实施的生态工程强化技术，切实

应用于陆地系统氮循环修复与氮污染治理，也是

一个科技结合的新方向。 
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Abstract: Nitrogen biogeochemical cycle is an important part of the global element cycle, and the key factor to 

affect the ecosystem productivity, safety of water resources, greenhouse gas emissions. Nitrogen cycle is a complex 

process mediated by microorganisms, and the transformation of different nitrogen forms is dominated by 

corresponding functional microorganisms. The recent findings of anaerobic ammonia oxidation (anammox) and 

complete ammonia oxidation (comammox) reshaped our understanding of nitrogen cycle. Here we summarize the 

occurrence, distribution and process mechanisms of anammox, comammox and dissimilatory nitrate reduction to 

ammonium (DNRA) processes in nature, especially in terrestrial and freshwater ecosystems, and review the 

interactions among the three newly developed cycles. 
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