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摘要：以宁夏第三排水沟为研究对象,采用 15N 同位素技术,测定了不同采样断面岸边带和底泥的反硝化、厌氧氨氧化速率及其脱氮贡献;结合宏基因组

测序和功能基因 PCR 定量分析,探讨理化特征、功能基因及微生物群落结构对岸边带和底泥脱氮过程的影响.结果显示,宁夏第三排水沟岸边带和底泥

的反硝化速率(1.22~3.75μmol N2/(kg·h)均显著高于厌氧氨氧化速率(0.16~0.48μmol N2/(kg·h)(P<0.05),反硝化的脱氮贡献占 83.91%~92.95%,厌氧氨氧化

的脱氮贡献占 7.05%~16.09%,反硝化为宁夏第三排水沟岸边带和底泥中主要的脱氮途径.排水沟底泥的反硝化速率显著高于岸边带(P < 0.05),而厌氧氨

氧化速率在岸边带和底泥中的差异不显著(P > 0.05).反硝化功能基因 nirK在岸边带的丰度显著高于底泥(P < 0.05);nirS则反之;岸边带和底泥的反硝化

功能基因(nirK和 nirS)丰度之和均显著高于厌氧氨氧化功能基因丰度(P < 0.05).亚硝化球菌属是岸边带中最优势的 nirK型反硝化微生物,脱氯菌属是底

泥中最优势的 nirS 型反硝化微生物.理化因子通过调控微生物活性影响功能基因的丰度及表达进而驱动脱氮过程;底泥中更高的 TOC 含量、更为厌氧

的环境及更高的功能基因丰度是其反硝化能力显著优于岸边带的核心驱动因素. 
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Study on nitrogen removal contributions and driving factors of riparian zones and sediments in drainage ditches of Ningxia 

saline-alkali areas. QI Ruo-tong1, SUN Xi-yan1, LI Hong-xu1, ZHENG Lan-xiang1,2* (1.School of Ecology and Environment, 

Ningxia University, Yinchuan 750021, China；2.Ningxia Hui Autonomous Region Yellow River Integrated Water Network Digital 

Water Management Key Laboratory, Yinchuan 750021, China). China Environmental Science, 2025,45(8)：4551~4562 

Abstract：In this study, the rates of denitrification and anammox, as well as their contributions to nitrogen removal, were quantified 

using the 15N isotope labeling technique in the riparian zones and sediments of different sampling sections within the 3rd Drainage 

Ditch in Ningxia's saline-alkali region. By integrating metagenomic sequencing and quantitative PCR (qPCR) analysis of functional 

genes, the influences of physicochemical properties, functional gene abundances, and microbial community structures on nitrogen 

removal processes in these two matrixes were systematically investigated. The results revealed that denitrification rates (1.22~3.75 

µmol N2/(kg·h) were significantly higher than anammox rates (0.16~0.48µmol N2/(kg·h) in both riparian zones and sediments 

(P<0.05), contributing 83.91%~92.95% and 7.05%~16.09% to total nitrogen removal, respectively. This indicates that denitrification 

is the dominant nitrogen removal pathway in the studied drainage ditch system. Sediments exhibited significantly higher 

denitrification rates than riparian zones (P<0.05), while no significant difference in anammox rates was observed between the two 

zones (P>0.05). Regarding functional genes, the abundance of the denitrification gene nirK was significantly higher in riparian zones 

than in sediments (P<0.05), whereas the opposite trend was found for nirS. Notably, the combined abundances of denitrification 

genes (nirK + nirS) were significantly greater than those of anammox-related genes in both matrixes (P<0.05). Microbial community 

analysis showed that Nitrososphaera was the most dominant genus among nirK-type denitrifiers in riparian zones, while 

Dechloromonas dominated the nirS-type denitrifier community in sediments. Environmental factors regulated microbial activity by 

influencing the abundance and expression of functional genes, thereby driving nitrogen removal processes. Higher total organic 

carbon (TOC) content, more anaerobic micro-environments, and greater functional gene abundances in sediments were identified as 

core driving factors contributing to their significantly enhanced denitrification capacity compared to riparian zones. 
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反硝化和厌氧氨氧化在全球氮循环中均扮演

着关键角色,对硝酸盐移除和维持生态系统稳定性

具有重要意义
[1]

.全球范围内,学者们对不同生境的

反硝化和厌氧氨氧化进行了广泛而深入的研究.据 
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报道,中国东北部海湾沉积物的反硝化和厌氧氨氧

化可共同去除约 20%的氮源输入,其中反硝化过程

的贡献约占 90%
[2]

;太湖沉积物
[3]
、红树林沉积物

[4]

和长江河口沉积物
[5]
中反硝化贡献率分别达到

60%~70%、90%和 87.1%~93%,农田土壤/沉积物中

反硝化更是贡献了高达 99.7%的 N2 产量
[6]

.尽管研

究表明厌氧氨氧化在河口(5%~24%)
[7]
、湖泊(13%~ 

40%)
[8]
和河流(0.8%~10.7%)

[9]
等生境中贡献率较低,

但也有研究证实厌氧氨氧化在海洋生态系统中的

脱氮贡献可高达 79%
[10]

.陈志浩等
[6]
发现反硝化速

率与 TOC、无机氮、nirS 和 nirK 功能基因丰度均

显著相关.Yin 等
[2]
发现反硝化和厌氧氨氧化过程都

与沉积物中有机质的生物可利用性密切相关.据以

往研究,TOC
[11-12]

、硝酸盐含量
[10,13-14]

、温度
[15]
、pH

值、盐度
[13]
和 DO

[16]
对反硝化和厌氧氨氧化的影响

显著.微生物是氮迁移和转化的重要介质
[16-17]

.反硝

化功能微生物多为异养兼性厌氧细菌,nirS 和 nirK

是亚硝酸还原酶的两个关键编码基因.厌氧氨氧化

细菌 16S rRNA基因和功能基因(hzo、nir和 hzs)被

应用于不同环境中厌氧氨氧化细菌多样性和群落

构成的检测和研究
[18]

.环境因子可通过改变脱氮功

能基因丰度,进而影响脱氮能力 

[19-21]
. 

岸边带和底泥是河流生态系统的重要组成部

分
[22-24]

.岸边带作为生物地球化学循环的热区,在去

除氮污染以维持河流生态系统的健康方面发挥着

关键作用
[25]

.根据meta分析,全球岸边带平均可以达

到 43%~68%的氮去除率
[23,26-27]

,被认为是控制农业

面源污染的最佳管理区域之一
[28]

.底泥是河流生态

系统中氮的重要蓄积库,氮素经过沉降、降解、堆积

进入底泥,形成内源负荷,并表现出较高的氮去除

率  

[29-32]
.近年来,盐碱区氮循环研究多聚焦于海岸及

湿地生态系统.海岸滩涂
[33]
、西北干旱区湿地

[34]
和

哈德逊河岸湿地
[35]
等研究表明,高盐分环境显著抑

制土壤反硝化速率.盐碱胁迫不仅通过生理压力改

变反硝化微生物的群落组成与生态功能
[36]

,还会加

剧农田肥料向沟渠系统的迁移,导致外源氮输入量

升高
[37]

.然而,关于盐碱区水体岸边带和底泥的脱氮

贡献研究仍较为有限.从代谢机制来看,高 pH 值可

能通过降低酶的催化效率,抑制微生物的氮代谢过

程
[38]

;同时,盐度升高会显著降低亚硝酸盐还原酶的

相对丰度
[39]

,并导致反硝化功能基因(如 nirK、nosZ)

的丰度随盐度增加而显著下降
[40]

. 

排水沟道作为农田非点源污染物田间产出和

受纳水体(湖泊、江河)间的过渡带,污染物在其中的

迁移转化对控制其最终输出负荷具有重要作用
[41]

.

宁夏第三排水沟(简称“三排”)位于盐碱区,是宁夏

银北灌区中负担排水面积最大、距离出境口最近的

排水沟.与非盐碱区相比,其土壤盐分和 pH 值较高.

土壤水溶性盐组成中阳离子以钠离子含量最高,镁、

钙离子含量次之;其阴离子以氯离子含量最高,硫酸

根离子含量次之
[42]

.灌溉与排水过程中盐分易在岸

边带积累,水体中溶解盐分和氨氮浓度往往更高.本

文采用
15

N同位素示踪技术,系统地测定了三排不同

类型岸边带与底泥中的反硝化和厌氧氨氧化速率

及其对氮去除的贡献率;结合 PCR 定量分析和宏基

因组测序,探讨了理化特征、功能基因丰度与微生物

群落结构对岸边带和底泥脱氮过程的影响;旨在为

盐碱区排水沟岸边带和底泥的脱氮机制研究提供

参考. 

1  材料与方法 

1.1  样品采集 

三排主要汇集宁夏银北平原的农业灌溉排水,

以及部分沿途生活和工业排水
[43]

.为了量化岸边带

和底泥的脱氮贡献,于 2024年 3 月在三排沿线设置

5 个采样断面,每个断面采集岸边带土壤(R1~R5)和

排水沟底泥(S1~S5).采样断面地理坐标如表 1 所示.

用灭菌铲将土壤、底泥迅速装入灭菌采样袋中并编

号,每个样点均采集 3 个平行样.采样袋放入装有冰

块的保温箱中避光低温保存并带回实验室.一部分

保存于 4°C 冰箱,用于理化因子检测,一部分放入冻

封管中保存于−80℃冰箱中,用于后续微生物检测.

采集水样用聚乙烯塑料瓶保存于 4°C 冰箱,用于理

化因子检测. 

表 1  采样断面地理坐标 

Table 1  Geographic coordinates of sampling sections 

采样断面 经纬度坐标 

1 38°39′16.23″ N, 106°18′40.05″ E 

2 38°39′29.03″ N, 106°18′37.61″ E 

3 38°39′55.77″ N, 106°18′32.84″ E 

4 38°41′59.24″ N, 106°19′46.84″ E 

5 38°44′7.47″ N, 106°21′51.11″ E  
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1.2  理化性质测定 

在采样现场测定原位水的 pH 值和电导率等

理化性质,其余指标均在实验室测定. 

岸边带土壤和底泥中的 NH4
+
−N、NO3

-

−N、

NO2
-

−N 均采用氯化钾溶液提取-分光光度法(HJ 

634−2012)测定;TOC 采用重铬酸钾氧化-分光光度

法(HJ 615−2011)测定;TN 采用凯氏法(HJ 717-2014)

测定;pH 值采用电位法(HJ 962−2018)测定;电导率

采用电极法(HJ 802−2016)测定;含水率采用重量法

(HJ 613−2011)测定. 

1.3  反硝化和厌氧氨氧化速率的测定 

反硝化和厌氧氨氧化速率的测定采用
15

N同位

素示踪法
[12]

,所有操作均在充满氦气的厌氧培养箱

中完成.将样品与原位水按质量比 1:1 混合制成泥浆,

经高纯氦气曝气后密封于顶空瓶中,于 14℃(原位温

度)恒温预培养 65h,以去除硝酸盐和氧气.预培养后,

分析硝态氮残余并计算同位素标记比例(Fn).随后,

样品分为三组 :E_ctrl(控制组 ,添加
15

NH4Cl)、

E_amox(验证组,添加
15

NH4Cl+Na
14

NO3)和 E_denit 

(计算组,添加 Na
15

NO3),各组
15

N 浓度均为 100μmol/ 

L.在 E_denit组中,定时取样终止反应,并利用膜进样

质谱仪(Membrane Inlet Mass Spectrometry,MIMS)检

测溶解性气体
28

N2、
29

N2和
30

N2的起始与终止浓度.

按照 Thamdrup
[12]
的分析方法计算厌氧氨氧化反应

和反硝化反应的速率及各自对氮气生成的贡献率. 

1.4  宏基因组测序和实时荧光定量 PCR 

利用 E.Z.N.A.® Soil DNA Kit (Omega Bio-tek,

美国)试剂盒进行样品 DNA 抽提.完成DNA 抽提后,

检测 DNA 浓度和纯度,利用 1%琼脂糖凝胶电泳检

测 DNA 完整性.通过 Covaris M220(基因公司,中国)

将 DNA 片段化 ,筛选约 400bp 的片段 ,使用

NEXTFLEX® Rapid DNA-Seq(Bioo Scientific,美国)

构建PE文库.文库构建完成后进行桥式PCR,最后利

用 Illumina NovaSeq 6000测序平台进行宏基因组测

序.结果显示,原始序列条数均值为 43247739,质控后

序列条数均值为 42719168,每个样本序列长度均值

为 6.425Gbp.上述原始数据已上传至 NCBI SRA 数

据库 ,BioProject 登录号为 PRJNA1223680.采用

Diamond 工具将非冗余基因集的氨基酸序列与 NR

数据库进行BLASTP比对,e-value设置为 1e-5,并结

合 NR 库的分类学信息,进行物种注释和丰度计算,

从而得到微生物群落结构.此外,采用实时荧光定量

PCR方法测定反硝化功能基因 nirS、nirK和厌氧氨

氧化功能基因 anammox bacterial 16S rRNA 

(AMX16S)的基因拷贝数,由上海美吉生物医药科技

有限公司完成.反硝化与厌氧氨氧化功能基因引物

如表 2 所示. 

表 2  反硝化与厌氧氨氧化功能基因引物 

Table 2  Primers for functional genes of denitrification and 

anammox 

目标

基因
引物名称 序列(5′−3′) 

参考

文献

cd3aF GTSAACGTSAAGGARACSGG 
nirS 

R3cdR GASTTCGGRTGSGTCTTGA 
[44]

nirk-F TCATGGTGCTGCCGCGYGANGG
nirK

nirk-R GAACTTGCCGGTKGCCCAGAC 
[45]

AMX808-F ARCYGTAAACGATGGGCACTAA
AMX16S

AMX-1040-R CAGCCATGCAACACCTGTRATA
[46]

 

1.5  数据分析 

使用 Excel 对实验数据进行预处理,利用 SPSS

进行理化因子与功能基因丰度、脱氮速率的

spearman相关性分析,并利用 t检验进行空间的差异

分析;通过Amos绘制结构方程模型(SEM),对岸边带

和底泥的部分理化因子、功能基因、脱氮速率之间

的效应关系进行拟合;利用OriginPro进行数据绘图.

宏基因组数据在美吉生信云平台进行分析

(www.majorbio.com). 

2  结果与分析 

2.1  样品的理化性质 

三排岸边带、底泥的理化特征呈现出明显的空

间差异(图 1).在 5个采样断面的氮素分布中,底泥的

NH4
+
−N 含量(16.18~198.97mg/kg)显著高于岸边带

(2.91~6.17mg/kg)(P<0.05),底泥的 NO2
-

−N 含量

(60.76~154.91mg/kg)也显著高于岸边带 (37.79~ 

64.54mg/kg)(P<0.05),但底泥的 NO3
-

−N 含量(0.38~ 

2.55mg/kg)显著低于岸边带(3.82~50.89mg/kg)(P < 

0.05),NO2
-

−N是三排岸边带和底泥的主要无机氮存

在形式.TN的分布表现出不均匀性,在 1、2、5 号断

面,底泥的 TN含量略高于岸边带,而在 3、4 号断面

则相反.其他指标中,底泥的 TOC、C/N和 WC高于

岸边带,而岸边带的电导率(EC)显著高于底泥(P< 
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0.05).各样品的 pH值均为弱碱性,且岸边带的 pH值

(8.07~8.49)高于底泥(7.87~8.08),与三排所处盐碱地

区的特征相符. 

 

图 1  岸边带和底泥的理化特征 

Fig.1  Physicochemical characteristics of riparian zones and 

sediments 

大、小写字母分别表示每个理化因子分别在底泥和岸边带中的差异性分

析结果(P<0.05) 

2.2  反硝化、厌氧氨氧化速率及脱氮贡献 

根据添加不同同位素的底泥泥浆严格厌氧培

养 12h 过程中产生的
29

N2和
30

N2气体估算厌氧氨

氧化和反硝化活性.E_ctrl 组内均未检测到
29

N2和
30

N2,表明预培养期间本底硝酸盐被完全消耗 . 

E_amox 组内检测到
29

N2,但未检测到
30

N2,表明样

品中存在厌氧氨氧化过程.根据 E_denit 组
29

N2和
30

N2 的积累量计算得到各样品中反硝化和厌氧氨

氧化速率(图 2). 

 

图 2  岸边带与底泥的反硝化和厌氧氨氧化速率 

Fig.2  Rates of denitrification and anammox in riparian zones 

and sediments 

图上方第 1行和第 2行数字分别为对应样品的反硝化和厌氧氨氧化脱氮

贡献,单位均为%.柱状上大、小写字母分别表示不同采样点之间反硝化

和厌氧氨氧化速率的差异性分析结果(P < 0.05) 

可见 ,岸边带与底泥的反硝化和厌氧氨氧化

速率展现了显著的空间异质性.整体来看,各采样

点的反硝化速率(1.22~3.75μmol N2/(kg·h)均显著

高于厌氧氨氧化速率 (0.16~0.48μmol N2/(kg·h) 

(P<0.05);反硝化的脱氮贡献占 83.91%~92.95%,厌

氧氨氧化的脱氮贡献为 7.05%~16.09%,说明三排

的岸边带和底泥中 ,反硝化比厌氧氨氧化具有更

高的脱氮贡献.各采样断面中,岸边带反硝化速率

为 1.22~2.5μmol N2/(kg·h),底泥反硝化速率为

2.49~3.75μmol N2/(kg·h),底泥反硝化速率均显著

高于岸边带 (P<0.05).岸边带厌氧氨氧化速率为

0.17~0.48μmol N2/(kg·h),底泥厌氧氨氧化速率为

0.26~0.48μmol N2/(kg·h),二者差异不显著 (P> 

0.05). 

2.3  反硝化和厌氧氨氧化功能基因丰度及微生物

群落结构 

功能基因 nirK、nirS和 AMX16S在岸边带与底

泥中的丰度表现出明显差异(图 3).各采样断面中, 

nirK在岸边带(7.87×10
7
~5.62×10

8
copies/g)的基因丰

度显著高于底泥 (1.30×10
7
~6.62×10

7
copies/g)(P < 

0.05),而 nirS 在岸边带(9.76×10
6
~1.11×10

8
copies/g)

的 基 因 丰 度 显 著 低 于 底 泥 (8.18×10
7
~4.04× 

10
8
copies/g)(P<0.05). AMX16S 在岸边带(2.03×10

7
~ 

9.29×10
7
copies/g)的基因丰度普遍略高于底泥

(7.46×10
6
~2.10×10

7
copies/g),但差异不显著.岸边带
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的 nirK基因丰度高于 nirS和 AMX16S的基因丰度;

而底泥的 nirS 基因丰度显著高于 nirK 和 AMX16S

的基因丰度(P<0.05).整体来看,岸边带和底泥的反

硝化功能基因(nirK 和 nirS)丰度之和(9.48×10
7
~ 

6.73×10
8
copies/g)均显著高于厌氧氨氧化功能基因

丰度(7.46×10
6
~9.29×10

7
copies/g)(P<0.05). 

α 多样性分析表明,岸边带的微生物群落(尤其

是反硝化微生物)具有较高的物种丰富度和多样性,

且分布更均匀.在门水平下,选取反硝化微生物丰度

排名前 5的优势菌门和厌氧氨氧化微生物所属的浮

霉菌门
[47]
绘制相对丰度柱形图(图 4(a)).岸边带和底

泥中反硝化优势菌门有放线菌门(Actinomycetota, 

6.7%~53.7%)、假单胞菌门(Pseudomonadota,26.6%~ 

60.8%)、绿弯菌门(Chloroflexota,4.1%~31.7%)、拟

杆 菌 门 (Bacteroidota,5.2%~12.4%) 和 酸 杆 菌 门

(Acidobacteriota,2.0%~9.2%),其中放线菌门和假单

胞菌门分别是岸边带和底泥中的最优势菌门.岸边

带的放线菌门相对丰度(30.8%~53.65%)整体高于底

泥(6.70%~12.49%);而底泥的假单胞菌门和绿弯菌

门 (相对丰度分别为 44.6%~60.8%和 15.81%~ 

31.69%)高于岸边带 (相对丰度分别为 26.63%~ 

40.74%和 4.11%~10.91%). 

 

图 3  反硝化和厌氧氨氧化功能基因丰度 

Fig.3  Abundance of functional genes for denitrification and 

anammox 

大、小写字母分别表示每个功能基因丰度分别在岸边带和底泥中的差异

性分析结果(P<0.05) 

 

图 4  反硝化和厌氧氨氧化微生物群落的门、属水平组成 

Fig.4  Composition of microbial communities for denitrification and anammox at phylum and genus level 

(a):门水平;(b):属水平.虚线框内为厌氧氨氧化微生物所在门或属 

各样品中均检测到浮霉菌门微生物(Planctomycetes, 

1.1%~4.7%),并且在岸边带的丰度(2.43%~4.69%)高

于底泥(1.10%~1.45%),浮霉菌门相对丰度显著低于

反硝化各优势菌门.在属水平下,选取反硝化微生物

丰度排名前 30 的优势菌属和所检测到已知的厌氧

氨氧化菌属绘制相对丰度柱形图(图 4(b)),不考虑未

分类的其他菌属.岸边带的反硝化优势菌属有亚硝

化螺旋菌属(Nitrososphaera,17.7%~56.5%)和链霉菌属

(Streptomyces, 13.5%~39.5%)等.底泥的反硝化优势菌

属有脱氯菌属 (Dechloromonas,36.9%~53.6%)和红

活菌属(Rubrivivax,7.23%~19.5%)等.各样品中均检

测到 5 个已知的厌氧氨氧化菌属 Candidatus 

Brocadia (0.17%~0.42%) 、 Candidatus Kuenenia 

(0.03%~0.16%) 、 Candidatus Scalindua(0.09%~ 

0.42%) 、 Candidatus Jettenia(0.05%~0.17%) 、

Candidatus Anammoximicrobium(0.10%~2.84%), 并
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且均低于反硝化菌属相对丰度 .其中 Candidatus 

Anammoximicrobium是R1和所有底泥样品中丰度

最高的厌氧氨氧化菌属,且在底泥(1.4%~2.8%)中

的丰度整体高于岸边带 (0.1%~0.3%).nirK 型和

nirS 型反硝化微生物在岸边带和底泥中的群落组

成差异显著(图 5).nirK 型中亚硝化球菌属在岸边

带占比最高 (2.72%~20.74%),而在底泥中丰度较

低(0.83%~6.97%).nirS 型中脱氯菌属在底泥占比

最高 (8.73%~14.85%),而在岸边带中丰度较低

(0%~0.93%). 

 

图 5  nirK型和 nirS型反硝化微生物群落组成(属水平) 

Fig.5  Composition of nirK-type and nirS-type denitrifying microbial communities (genus level) 

2.4  理化因子、功能基因丰度及脱氮速率之间的

相关性 

理化因子、功能基因和脱氮速率之间相关性在

岸边带和底泥中呈现出较大差异(图 6).在岸边带中,

反硝化速率与 NO3

-

−N、NH4

+
−N、TOC和WC呈显

著正相关(P<0.05),与 TN、nirS、nirK 和厌氧氨氧化

速率呈极显著正相关(P<0.01),与 EC和 pH值均呈极

显著负相关(P<0.01).厌氧氨氧化速率与 AMX16S 呈

显著正相关(P<0.05),与 NH4

+
−N、WC、TN呈极显著

正相关(P<0.01),分别与 EC 和 pH 值呈显著负相关

(P<0.05)和极显著负相关 (P<0.01).nirS、 nirK 和

AMX16S三者之间呈不同程度的正相关.在底泥中,反

硝化速率与 TOC、NO3

-

−N、NH4

+
−N、NO2

-

−N、WC、

nirK和nirS呈极显著正相关(P<0.01),与pH值呈极显

著负相关(P<0.01).厌氧氨氧化速率与 AMX16S 呈极

显著正相关(P<0.01),与理化因子、反硝化速率之间相

关性不显著.nirS和 nirK呈极显著正相关(P<0.01),但

二者与 AMX 16S之间相关性不显著. 

 

图 6  岸边带和底泥理化因子、功能基因和脱氮速率的相关性 

Fig.6  Correlation of physicochemical factors, functional genes and nitrogen removal rates in riparian zones and sediments 

(a):岸边带;(b):底泥.“EC”、“WC”、“Dt”和“At”分别代表电导率、含水率、反硝化速率和厌氧氨氧化速率.红色代表正相关,蓝色代表负相关,

颜色越深,相关性越强,圆圈的大小为相关系数,*和**分别代表 P < 0.05和 P < 0.01时的显著性统计量 
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2.5  理化因子通过功能基因驱动脱氮的差异机制 

结构方程模型显示(图 7),理化因子主要通过直

接影响功能基因进而间接驱动脱氮过程,但岸边带

和底泥的影响路径和关键功能基因存在差异.在岸

边带中,NO3
-

−N 对 nirK 表现出显著正效应(路径系

数=0.614;P<0.001),EC(路径系数= −0.267;P<0.001)

和 pH值(路径系数= −0.243;P<0.001)对 nirK具有显

著负效应;nirK(路径系数=0.347;P<0.01)对反硝化速

率的影响比 nirS 更显著.此外,NH4
+
−N 对 AMX16S

的显著正效应(路径系数= 0.863;P<0.01)进一步促进

了厌氧氨氧化过程.在底泥中,NO3
-

−N(路径系数= 

0.476;P<0.01)和 TOC(路径系数=0.821;P<0.001)对

nirS表现出显著正效应,而 pH值对 nirS具有显著负

效应 (路径系数 = −0.408;P<0.001).与岸边带相

反,nirS(路径系数= 0.446;P<0.01)对反硝化速率的贡

献显著高于 nirK.同时,NH4
+
−N 通过促进 AMX16S 

(路径系数=0.876;P<0.001)间接驱动厌氧氨氧化.整

体来看,岸边带的理化因子通过调控 nirK 驱动反硝

化,而底泥则主要通过影响 nirS 发挥作用,二者均通

过 AMX16S间接影响厌氧氨氧化. 

 

图 7  理化因子、功能基因和脱氮速率的结构方程模型 

Fig.7  Structural equation modelling of physicochemical factors, functional genes and nitrogen removal rates 

(a):岸边带;(b):底泥,实线表示正效应,虚线表示负效应,线条粗细表示显著性水平(*表示 P < 0.05,**表示 P < 0.01,***表示 P < 0.001).未达显著性水平的

路径已剔除.在图下方标注了模型参数,其中 1< CMIN/DF < 3,RMSEA < 0.08,且 CFI > 0.9,说明两个模型拟合效果良好 

3  讨论 

3.1  理化因子对反硝化和厌氧氨氧化速率的影响 

与其他地区的脱氮速率相比,地处盐碱区的三

排的反硝化和厌氧氨氧化速率低于渭南河岸带
[11]
、

长江沿岸湿地
[48]
等区域,但与纽约中部河岸带

[49]
、

中国南部稻田
[50]
等区域脱氮速率接近.相关性分析

表明(图 6),岸边带和底泥的反硝化、厌氧氨氧化脱

氮速率受到多种理化因子的影响.本研究结果显示

岸边带和底泥的反硝化速率均与 TOC、NH4
+
−N和

NO3
-

−N 呈显著正相关(P<0.05),与前人研究结果一

致
[6,28,50]

.这是由于大部分反硝化菌需要充足的有机

碳来充当电子供体以完成反硝化过程,TOC 被认为

是限制氮转化的关键因素
[51-52]

;自然环境中的

NH4
+
−N经硝化过程被氧化为NO3

-

−N,而NO3
-

−N是

反硝化过程的底物,故无机氮和 TOC 含量高的环境

有利于反硝化的进行
[6,53]

.尽管底泥的 NO3
-

−N 较低

(图 1),但 TOC、NH4
+
−N 和 NO2

-

−N 高于岸边带,大

量TOC提供的电子可能优先流向NO2
-

−N进行反硝

化(亚硝酸盐还原),而岸边带较低的 TOC 和较高的

氧含量导致反硝化和厌氧氨氧化受到抑制
[11]

.此外,

底泥的高WC特别是饱和水分可显著提高反硝化微

生物 nirS和 nosZ的丰度,反硝化相关微生物丰度的

增加促进 N2O还原成 N2
[54]

,因此 WC进一步强化了

底泥的反硝化过程.较高的 NH4
+
−N和 NO2

-

−N可利

用性以及较低的氧含量是厌氧氨氧化过程的理想

条件
[55]

.本研究中厌氧氨氧化速率整体较低 ,与

NH4
+
−N 和 NO2

-

−N 等因子在底泥中的正相关性不

如在岸边带中显著 ,这可能是由于底泥中较高的

TOC 抑制了厌氧氨氧化过程,导致其厌氧氨氧化速

率过低
[56-57]

. 

三排位于干旱盐碱区,岸边带的 EC显著高于底

泥,表明岸边带的盐分积累更多.研究表明盐度较高

的区域反硝化和厌氧氨氧化速率通常较低
[58-61]

.本
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研究中岸边带的反硝化、厌氧氨氧化速率均与 EC

呈极显著负相关(P<0.01);底泥的反硝化速率与 EC

呈极显著正相关(P<0.01),这表明岸边带的盐度对反

硝化和厌氧氨氧化的抑制作用更强.Wang等
[40]
发现

反硝化微生物对底泥盐碱化有一定耐受性,当盐度

达到一定值时才会发生抑制,Meng等
[34]
也得出一致

的结论,这或许能解释底泥反硝化速率显著高于岸

边带的现象.此外,反硝化细菌比厌氧氨氧化菌有更

多的能量盈余来应对高盐度引起的压力,这使得前

者在高盐度区域中比后者更占优势也更活跃
[62]

.岸

边带的反硝化、厌氧氨氧化速率和底泥的反硝化速

率均与 pH 值呈极显著负相关(P<0.01).反硝化菌和

厌氧氨氧化菌的最适 pH值为 7.0~7.5
[6,63]

,而岸边带

和底泥的 pH 值均超出此范围且岸边带的 pH 值显

著高于底泥,这表明岸边带更强的碱性可能导致其

脱氮微生物活性被抑制 ,从而引起脱氮速率低于

底 泥. 

3.2  反硝化、厌氧氨氧化功能基因和微生物群落

结构对理化因子的响应 

量化反硝化功能基因能够更准确地评估环境

中的反硝化作用及其动态变化
[64]

.nirK 和 nirS 编码

亚硝酸盐还原酶,是反硝化过程中的两个关键功能

基因
[65]

.三排岸边带和底泥的反硝化速率均与 nirK

和 nirS功能基因丰度呈极显著正相关(P<0.01),这与

Ding 等
[66]
和 Zhi 等

[67]
的研究结论一致.已有研究表

明,nirK 在陆地生态系统的丰度显著高于 nirS,特别

在农田和根际土中占主导地位;而 nirS 在沼泽、海

底等水环境中比 nirK 丰富,并在间歇泉和废水中占

主导
[68]

.此外, nirK往往在有氧气的环境中占优势
[69]

, 

nirS 型反硝化细菌则更适合低盐度、中性和较厌氧

的底泥环境
[70]

.考虑到三排岸边带的盐分、pH 值和

氧含量均高于底泥,可以推测三排岸边带中 nirK 丰

度显著高于 nirS,而底泥中 nirS 丰度显著高于 nirK

的现象,可能是 nirK与 nirS 型反硝化微生物在环境

中的生态位差异而导致
[65]

.亚硝化球菌属是主要的

nirK 型反硝化微生物,脱氯菌属是主要的 nirS 型反

硝化微生物,它们分别在岸边带和底泥中有最高丰

度,这表明 nirK和 nirS的丰度差异与不同环境中反

硝化过程的主导菌群密切相关
[68]

.反硝化功能基因

nirK和 nirS丰度均明显高于厌氧氨氧化菌 AMX16S

丰度(P<0.05),说明三排岸边带和底泥中反硝化微生

物丰度显著高于厌氧氨氧化微生物丰度.岸边带的

厌氧氨氧化速率与 AMX16S 之间呈显著正相关(P< 

0.05),NH4
+
−N和 NO2

-

−N等可直接或间接地提高厌

氧氨氧化功能基因丰度,进而促进厌氧氨氧化潜在

速率.但在底泥中 AMX16S 与厌氧氨氧化速率呈极

显著正相关(P<0.01),而与其他理化因子并无显著相

关性,可能是底泥的厌氧氨氧化速率太低且差异性

不显著
[6]

,也可能是由于引物覆盖不全和 PCR 扩增

偏差,所选 AMX 不能全面覆盖厌氧氨氧化微生物的

多样性,有报道称是mRNA而不是基因丰度与N2通

量密切相关
[50]

. 

研究发现,假单胞菌门与溶解氧和盐度呈显著

负相关
[71]

,而与含水率呈强正相关
[54]

.放线菌在有机

物丰富、含水率低、呈中性或微碱性的土壤中数量

最为丰富,且大多数放线菌为好氧菌,需充足的通气

量以促进其生长
[72]

.本研究中放线菌门和假单胞菌

门分别是岸边带和底泥中的最具优势的菌门,这与

三排所处的盐碱区环境特征相符.亚硝化螺旋菌属

和链霉菌属为岸边带的反硝化优势菌属,其中亚硝

化螺旋菌属属于奇古菌门,奇古菌门是土壤古菌的

主要优势菌群,能够影响 nirK基因,促进 NO2
-

向 NO

的转化
[73]

;链霉菌属是放线菌门的代表属,它主要生

长在含水量较低、通气较好的土壤中
[72]

,具有良好的

嗜盐嗜碱特性,因此能在盐碱干旱环境中生存
[74]

.脱

氯菌属是底泥的最优势菌属,这可能与三排底泥中

较高的氨氮含量有关
[75]

.各样品中均检测到厌氧氨

氧化菌所属的浮霉菌门,且岸边带的丰度高于底泥,

但其相对丰度显著低于反硝化优势菌门.浮霉菌门

下的菌属 Candidatus Anammoximicrobium在岸边带

的丰度低于底泥,且在电导率最高的 R3 处有最低丰

度,推测此菌属不耐盐,岸边带的高盐环境可能抑制

了其活性
[65]

. 

3.3  岸边带和底泥的反硝化、厌氧氨氧化脱氮贡

献及驱动机制 

三排的岸边带和底泥中 ,反硝化 (贡献占比

83.91%~92.95%)比厌氧氨氧化(贡献占比 7.05%~ 

16.09%)具有更高的脱氮贡献,这种差异除了与反硝

化和厌氧氨氧化功能基 pH 值因丰度以及微生物群

落结构的显著差异有关,还与理化因子的共同作用

密切相关.SEM 结果表明,岸边带中 NO3
-

−N 对 nirK

表现出显著正效应,EC 和对 nirK 具有显著负效
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应,nirK 对反硝化速率的贡献比 nirS更显著;底泥中

NO3
-

−N和 TOC对 nirS表现出显著正效应,而 pH值

对 nirS 具有显著负效应,nirS 对反硝化速率的贡献

显著高于 nirK.同时,岸边带和底泥的 NH4
+
−N 对

AMX16S 的显著正效应进一步促进了厌氧氨氧化过

程.岸边带和底泥的脱氮过程以反硝化为主,且底泥

较岸边带表现出更强的反硝化能力,这主要得益于

底泥中较高的 TOC、NO3
-

−N和WC等理化因子通

过影响 nirS和 nirK,显著提高了反硝化速率.nirK和

nirS 分别在岸边带和底泥的反硝化中起主导作用.

岸边带中,nirK 对较高的盐度、pH 值和氧气的耐受

性比 nirS 更强
[37,69-70]

,因而表现出更显著的生态适

应性优势,有研究表明 nirK 在陆地生态系统中的丰

度显著高于 nirS
[68]

,进一步佐证了其在岸边带反硝

化中的主导地位.底泥中,高 TOC为反硝化微生物提

供了充足的电子供体
[53]

,高 WC 创造了有利的传质

和厌氧条件
[54]

,显著促进了 nirS 型反硝化微生物的

生长及基因表达,增强了反硝化能力
[53-54]

,因此 nirS

型反硝化微生物在底泥中占主导作用.类似的,厌氧

氨氧化的速率和贡献也受理化因子及 AMX16S的调

控.岸边带的高盐碱环境
[60,63]
和底泥的高 TOC 含

量 

[56-57]
直接影响 AMX16S 丰度,导致二者的厌氧氨

氧化速率较低且差异较小.可见,理化因子通过调控

微生物活性影响功能基因的丰度及表达,进而驱动

了三排岸边带和底泥的脱氮过程. 

4  结论 

4.1  盐碱区排水沟岸边带和底泥具有明显的脱氮

过程.三排岸边带和底泥的反硝化速率[1.22~3.75 

μmol N2/(kg·h)]均显著高于厌氧氨氧化速率[0.16~ 

0.48μmol N2/(kg·h)],反硝化的脱氮贡献占 83.91%~ 

92.95%,厌氧氨氧化的脱氮贡献占7.05%~16.09%,反

硝化为三排岸边带和底泥中主要的脱氮途径.其中

底泥的反硝化速率显著高于岸边带,而厌氧氨氧化

速率在岸边带和底泥中的差异不显著. 

4.2  岸边带和底泥的优势脱氮功能基因和优势功

能微生物不同.反硝化功能基因 nirK 在岸边带的基

因丰度显著高于底泥,nirS 在岸边带的基因丰度显

著低于底泥;岸边带和底泥的反硝化功能基因(nirK

和 nirS)丰度之和均显著高于厌氧氨氧化功能基因

丰度.nirK 型反硝化微生物和 nirS 型反硝化微生物

分别在岸边带和底泥的反硝化中起主导作用,亚硝

化球菌属是最优势的 nirK 型反硝化微生物,脱氯菌

属是最优势的 nirS型反硝化微生物. 

4.3  三排岸边带和底泥的理化因子通过调控微生

物活性影响功能基因的丰度及表达,进而驱动脱氮

过程.底泥中更高的 TOC 含量、更为厌氧的环境及

更高的功能基因丰度是其反硝化能力显著优于岸

边带的核心驱动因素. 
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