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摘  要：以江苏常熟和湖南桃源水稻土为研究对象，通过室内 15N 示踪实验研究水稻土中 Fe2+氧化耦合硝酸根异化还原成铵

（Dissimilatory nitrate reduction to ammonium，DNRA）过程及其对氧气存在和碳源添加的响应。结果表明，两种水稻土中均

存在 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程，常熟和桃源水稻土中 DNRA 的速率分别为 0.38±0.15 和 0.36±0.21 nmol·g–1·h–1（以 N 计），

当体系中 Fe2+浓度为 500 µmol·L–1 时，DNRA 速率有所提升但并不显著，当 Fe2+浓度为 800 µmol·L–1 时，DNRA 速率提升显

著（P < 0.05），分别提升至 2.35±0.30 和 0.81±0.22 nmol·g–1·h–1。在 800 µmol·L–1 Fe2+浓度下，常熟水稻土中 Fe2+氧化耦合 DNRA

的速率显著（P < 0.05）高于桃源水稻土，与两种水稻土中 nrfA 功能基因丰度的高低一致。在氧气存在和碳源添加的响应实

验中，单一氧气处理、单一乳酸处理及氧气乳酸联合处理均显著（P < 0.05）促进桃源水稻土 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程速率，

而在常熟水稻土中，800 µmol·L–1 Fe2+浓度下，单一乳酸及乳酸氧气联合处理显著（P <0.05）抑制 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程

速率。以上研究表明，两种水稻土中均存在 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程，氧气和乳酸的单独、联合作用可以影响 Fe2+耦合 DNRA

过程，但具体影响因土壤而异。未来研究还应纳入更多土壤样本，综合考虑环境因子和土壤性质对 Fe2+氧化耦合 DNRA 过

程的影响。 
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Abstract: 【Objective】Dissimilatory nitrate reduction to ammonium (DNRA), a biological pathway converting NO3
– to NH4

+, 

provides ammonium for rice uptake and microbial immobilization, resulting in N retention in paddy soils. Recently, the coupling 

between DNRA and Fe2+ oxidation has been reported occurring in freshwater lake or estuary sediments. However, so far little has 

been reported on this process in paddy soil, and its potential key factors are practically unknown. 【Method】Using 15N-tracing 

technique in combination with membrane inlet mass spectrometer (MIMS), an in-lab incubation experiment was performed to 

investigate the process of DNRA coupled to Fe2+ oxidation as affected by oxygen presence and carbon addition in two types of 

paddy soils (CS and TY) . 【Result】Results showed that the process of DNRA coupled to Fe2+ oxidation was found in both paddy 

soils, where the potential rate of DNRA increased from N 0.36-0.38 to 0.81-2.35 nmol·g–1·h–1 with Fe2+ addition rising from 0 to 

800 µmol·L–1. At the concentration of 800 µmol·L–1 Fe2+, potential rate of DNRA was significantly higher in CS soil than that in 

TY soil, which was in consistence with differences between the two tested soils in nrfA gene abundance. Effect of oxygen 

presence and/or lactic acid addition on the process of DNRA coupled to Fe2+ oxidation varied in the two tested paddy soils. In TY 

soil, regardless of singly or in combination applied, oxygen presence and lactic acid addition significantly promoted potential rate 

of DNRA at varying Fe2+ concentrations. In CS soil, single oxygen presence or lactic acid addition significantly increased 

potential rate of DNRA at the concentration of 500 µmol·L–1 Fe2+, whereas, at the concentration of 800 µmol·L–1 Fe2+, either 

lactic acid singly applied or in combination with oxygen significantly decreased potential rate of DNRA. 【Conclusion】 Findings 

of this study suggest that the process of DNRA coupled to Fe2+ oxidation occurs in paddy soils and may be affected by presence 

of oxygen and carbon addition. Further studies are needed to deepen understanding of this process by including more types of soil 

and comprehensively evaluating the effects of environmental parameters and soil properties on the process. 

Key words: Dissimilatory nitrate reduction processes; Fe2+ oxidation; Carbon source; Oxygen; 15N-tracing technique 

硝 酸 根 异 化 还 原 成 铵 （ Dissimilatory nitrate 

reduction to ammonium，DNRA）是微生物在厌氧环

境中将硝态氮（NO3
–-N）还原为铵态氮（NH4

+-N）

的过程[1]，可将易流失的 NO3
–-N 转化为水稻易利用

的 NH4
+-N，有利于氮素在土壤中的固持。DNRA 是

除反硝化、厌氧氨氧化以外厌氧状态下氮素转化的

重要途径，该过程可以存在于土壤、沉积物和活性

污泥中，目前对 DNRA 研究主要集中在海洋、湖泊、

河流等水体沉积物中，对稻田 DNRA 的研究相对较

少[2-3]。长期处于淹水条件的稻田，为 DNRA 过程的

发生提供了适宜的条件，研究显示，在常规施肥的

稻田土壤中，DNRA 对 NO3
–还原过程的贡献率最高

可达 17.63%[4]，长期低氮施肥稻田土壤中 DNRA 发

生速率显著高于长期高氮施肥稻田土壤 [5]。铁作为

水稻土中重要的氧化还原物质之一，对水稻土中氮

的转化具有重要调节作用，以针铁矿和水合氧化铁

形式存在的三价铁极易在淹水的水稻土中发生铁

解，进而被部分还原为亚铁（Fe2+），而 Fe2+可被微

生物氧化或被化学氧化，与 NO3
–还原过程耦合从而

影响稻田 NO3
–还原路径和产物。尽管目前还未分离

到能够将 NO3
–还原成 NH4

+的 Fe2+氧化纯菌株，但

NO3
–依赖的 Fe2+氧化微生物群落可以耦合 NO3

–还原

成 NH4
+的过程已被证实。如 Weber 等[6]研究发现湿

地环境中的 Geobacter 和 Dechloromonas 属在 NO3
–

存在的厌氧体系 Fe2+氧化过程中会伴随 NH4
+的产

生。Coby 等[7]的研究也发现在含有铁还原微生物的

体系中，NO3
–的还原和醋酸盐的消耗导致了 Fe2+的

快速氧化和 NH4
+的积累。Robertson 等[8]在河口底

泥沉积物中的研究显示，增加 Fe2+浓度可促进 NO3
–

还原成 NH4
+，并伴随着反硝化速率的降低。陈鹏

程等 [9]在水稻土的富集培养实验中发现，只有 Fe2+

和 NO3
–同时存在的培养体系中，Fe2+才能发生氧化，

并伴随着 NH4
+的生成。Wang 等[10]对淹水下水稻土

的研究发现 NO3
–减少过程伴随着亚硝酸根的累积、

氧化亚氮（N2O）的排放以及 NH4
+的生成。李进芳

等[11]在水稻土中的研究也发现，土壤 Fe2+含量是影

响水稻土 DNRA 过程速率的关键因子之一。因此有

理由推测，稻田土壤中存在 Fe2+氧化耦合 DNRA 过
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程，根据前人对河口沉积物的研究结果，该过程的

具体反应方程式[12]如下： 

 

8Fe2++NO3
–+10H+→8Fe3++NH4

++3H2O （1） 

 

在稻田生态系统，除 Fe2+外，微生物还可以利

用有机碳为电子供体，为 DNRA 过程的发生捐赠

电子，从而影响 DNRA 过程的发生速率[13]。研究

发现不同种类的碳源对 DNRA 过程的影响不同，

乳酸等发酵型碳源可以直接被部分 DNRA 功能微

生物利用，或经微生物发酵后以醋酸的形式为其他

DNRA 功能微生物利用[14]。此外，目前对 DNRA

的研究主要集中在厌氧条件下，一般认为 DNRA

细菌多为专性厌氧菌和兼性厌氧菌[15]，但也有学者

发现氧气存在对 DNRA 具有促进作用[16]。对周期

性低氧河口底泥的研究发现，在自然存在 Fe2+的环

境中，当氧气状态由缺氧转为氧饱和后，NO3
–还原

过程中 DNRA 的占比从小于 1%上升为 18%[12]。目

前对有氧下 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程的研究较少，

而氧气存在和碳源添加对 Fe2+氧化耦合 DNRA 过

程的影响还不清楚。 

本研究以常熟和桃源水稻土为研究对象，结合
15N 同位素示踪技术和膜进样质谱仪，研究水稻土中

Fe2+氧化耦合 DNRA 的发生情况，并探究氧气存在

和碳源添加对该过程的影响，以期加深对稻田生态

系统 NO3
–还原过程的认识，为提高氮肥利用率和合

理制定农田土壤氮素管理措施提供科学依据。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

供 试 水 稻 土 分 别 采 自 江 苏 常 熟 （ 31°55′N ，

120°70′E）和湖南桃源（28°55′N，111°49′E），其中，

常熟水稻土是湖基母质风化发育而成的水稻土，桃

源水稻土是第四纪红土母质发育而成的水稻土。采

土时用土钻采集表层 0～20 cm 土壤，置于配有冰袋

的保温箱中尽快带回实验室。新鲜土样略风干后过

10 目筛混匀分成两份，一份置于 4℃冰箱短暂保存，

随后用于 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程实验；另一份自

然风干，用于土壤基本理化性质测定。供试水稻土

基本理化性质见表 1。 

表 1   两种水稻土的基本理化性质 

Table 1  Basic physico-chemical properties of the two tested paddy soils 

采样点 

Sample site 
pH 

全氮 

TN 

/（g·kg–1） 

全碳 

TC 

/（g·kg–1） 

硝态氮 

NO3
–-N 

/（mg·kg–1）

铵态氮 

NH4
+-N 

/（mg·kg–1）

亚铁 

Fe2+ 

/（mg·kg–1）

阳离子交换

量 CEC 

/（cmol·kg–1） 

黏粒 

Clay 

/% 

粉粒 

Silt 

/% 

砂粒 

Sand 

/% 

CS 6.82a 2.15a 19.70b 4.77b 3.94b 74.99a 20.75a 32.03b 57.97a 10.00a

TY 5.38b 2.16a 19.96a 6.33a 23.73a 57.12b 9.40b 39.57a 50.36b 10.06a

注：CS：常熟；TY：桃源。下同。同列不同小写字母代表两种水稻土间差异显著，P < 0.05。Note：CS and TY represent Changshu 

and Taoyuan paddy soils，respectively. Different lowercase letters in the same column indicate significant differences（P < 0.05）between two 

paddy soils. 

 

1.2  实验处理及 DNRA 速率的测定 

采用 15N 示踪实验测定水稻土中 DNRA 及 Fe2+

耦合 DNRA 过程的速率，具体实验操作参考 Yin 等
[17]的方法。每种水稻土取 2.5 g 过筛土样于 12 mL

顶空瓶中，注入冲氦纯水并混匀，保证每个瓶中无

气泡存在，将顶空瓶置于 8 r·min–1 旋转培养器内预

培养一周以消耗背景 NO3
–和 O2。预培养结束后将样

品分为三组，分别对应 0、500、800 µmol·L–1 三个

Fe2+浓度水平（根据参与 DNRA 反应中 Fe2+与 NO3
–

化学计量比设定），每个浓度水平下分别有四个处

理，分别是无添加的对照处理、单一氧气处理（溶

解氧为 8.47 mg·L–1）、单一乳酸处理（乳酸与 NO3
–

摩尔比为 2.97）以及氧气乳酸联合处理，每个处理

重复三次；除了上述处理外，为了进一步探究两种

水稻土中微生物对 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程的贡

献，每种土壤也分别增加一组 800 µmol·L–1 Fe2+浓度

下灭菌实验处理。土壤具体灭菌过程为：将每种土

壤放于 121℃高压灭菌锅中，灭菌 1 h，反复 3 次。

上述所有实验处理中土壤样品的分装及 Fe2+的添加

操作均在厌氧环境中进行。所有样品在培养前均加
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入 K15NO3（
15N 丰度 99%）进行标记，使得最终样

品中 15N 浓度在 100 µmol·L–1 左右。在 0、3、6 h 时

间点取样并用微量进样针加入 200 µL 7 mol·L–1 

ZnCl2 溶液终止反应。终止后的样品按不同处理分别

倒入 100 mL 广口瓶中进行充氦半小时以上，排出样

品中反硝化、厌氧氨氧化等过程产生的 28N2、29N2

和 30N2 后分装至干净的 12 mL 顶空瓶中，用微量进

样针加入 200 µL 氧化剂次溴酸钠碘溶液，充分摇匀

使得样品氧化完全。用离心机以 2 000 r·min–1 的转

速离心 5 min 后将样品取出置于 25℃水浴培养箱待

测 ， 利 用 膜 进 样 质 谱 仪 （ Membrane Inlet Mass 

Spectrometer，MIMS）测定水中 15N（29N2+2×30N2）

信号强度。DNRA 速率计算需要先绘制标准曲线：制

备 0、0.5、2、4、8、10、20 µmol·L–1 的 15NH4Cl 溶

液分装于 12 mL 顶空瓶中，用微量进样针往每个顶

空瓶中加入 200 µL 氧化剂将 15NH4
+氧化为 N2（

29N2

和 30N2），利用 MIMS 测定水中 15N 信号强度，得到
15N 信号强度与 15NH4Cl 浓度之间的对应曲线，每个

浓度设置三个重复。DNRA 速率的计算公式如下： 

 

15
4[ ]NH

slope V
R

W

 
  

式中，R 表示 DNRA 速率，N nmol·g–1·h–1； 15
4[ ]NH

slope 

为 15NH4
+浓度与培养时间回归得到的斜率，表示产

NH4
+速率，μmol·L–1·h–1；V 表示顶空瓶容积，mL；

W 表示干土重，g。 

1.3  DNA 提取与实时荧光定量 PCR 

采 用 FastDNA SPIN Kit for soil （ MP 

Biomedicals，美国）试剂盒提取各处理实验终止时

刻（即培养 6 h 后）土壤样本的 DNA。称取 0.3 g

冻干土样，按照试剂盒说明进行土壤 DNA 提取操

作，提取完毕的 DNA 于–20℃冰箱保存。针对不同

的功能基因选择特定的引物进行实时荧光定量 PCR

（Quantitative real-time PCR，qPCR）操作，narG 采

用引物 narG1960m2f 和 narG2050m2r；napA 采用引

物 napA-3F 和 napA-3FR；nrfA 采用引物 nrfAF2aw

和 nrfAR1。上述功能基因分别以 10 倍梯度稀释标

准质粒得到各自标准曲线。采用宝生物工程（大连）

有 限 公 司 的 SYBR Premix Ex Taq 试 剂 盒 于

QuantStudio 3 系统上分析。本实验采用 20 µL 反应

体系，包括 1 µL DNA 样本，10 µL SYBR Premix Ex 

Taq、0.08 µL ROX Reference DyeⅡ、前后引物各 0.5 

µL 和 7.92 µL 灭菌水。相关引物序列和循环条件见

表 2。 

表 2  qPCR 扩增引物及反应条件 

Table 2  Primers and qPCR conditions used in this study 

基因 

Gene 

引物序列（5’-3’） 

Primer sequence 

qPCR 反应程序 

Thermal profile for qPCR 

narG 
narG1960m2f ：TAYGTSGGGCAGGARAAACTG 

narG2050m2r ：CGTAGAAGAAGCTGGTGCTGTT 

95℃预变性 10 min，95℃变性 10 s，56℃退火 30 s， 

72℃延伸 20 s，35 个循环 

10 min at 95℃，followed 35 cycles of 10 s at 95℃， 

30 s at 56℃，20 s at 72℃ 

napA 
napA-3F ：CCCAATGCTCGCCACTG 

napA-3R ：CATGTTKGAGCCCCACAG 

95℃预变性 10 min，95℃变性 15 s，60℃退火 60 s， 

72℃延伸 60 s，40 个循环 

10 min at 95℃，followed 40 cycles of 15 s at 95℃， 

60 s at 60℃，60 s at 72℃ 

nrfA 
nrfAF2aw ：CARTGYCAYGTBGARTA 

nrfAR1 ：TWNGGCATRTGRCARTC 

94℃预变性 10 min，94℃变性 15 s，52℃退火 45 s， 

72℃延伸 20 s，80℃延伸 35 s，50 个循环 

10 min at 94℃，followed 50 cycles of 15 s at 94℃， 

45 s at 52℃，20 s at 72℃，35 s at 80℃ 
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1.4  数据处理 

采用独立样本 t 检验对两种水稻土的土壤性质、

功能基因丰度、灭菌前后土样的 DNRA 速率进行差

异比较。利用单因素方差分析（ANOVA）的 LSD

法，对两种水稻土不同 Fe2+浓度下 DNRA 速率及氧

气存在和碳源添加处理下 Fe2+氧化耦合 DNRA 速率

进行显著性分析。采用 IBM SPSS Statistics 24 软件

进行数据分析，利用 Origin2018 软件进行制图。 

2  结  果 

2.1  水稻土 Fe2+氧化耦合 DNRA 的速率 

在 0、500、800 µmol·L–1 Fe2+浓度处理下，常熟

和桃源水稻土的 DNRA 速率变化趋势一致，总体上

当 Fe2+浓度的增加时，水稻土 DNRA 速率随之增加

（图 1）。两种水稻土的 DNRA 速率在 500 µmol·L–1 

Fe2+浓度处理下较对照组略有提高，在 800 µmol·L–1 

Fe2+浓度处理下与对照组差异显著（P < 0.05）。以

上 结 果 表 明 ， 两 种 水 稻 土 均 存 在 Fe2+ 氧 化 耦 合

DNRA 过程。此外，尽管两种水稻土对照组 DNRA

速 率 相 当 （ 常 熟 0.38 nmol·g–1·h–1 ； 桃 源 0.36 

nmol·g–1·h–1），但是在 800 µmol·L–1 Fe2+浓度处理下，

常熟水稻土的 DNRA 速率（2.35 nmol·g–1·h–1）显著

高于桃源水稻土（0.81 nmol·g–1·h–1，P < 0.05），是

同处理下桃源水稻土的 2.90 倍，表明常熟水稻土具

有较大的 Fe2+氧化耦合 DNRA 潜势。 

2.2  水稻土 DNRA 相关功能基因丰度 

两种水稻土 DNRA 相关功能基因丰度结果显 

示，常熟水稻土中 nrfA 基因丰度显著高于（P < 0.05）

桃源水稻土（图 2），napA 基因仅在 800 µmol·L–1 Fe2+

浓度情况下差异显著（P < 0.05），而两种水稻土

narG 基因丰度之间无显著差异。在不同浓度 Fe2+添

加情况下，各功能基因丰度变化趋势与 DNRA 速率

所呈现的趋势并不相同。两种水稻土的 DNRA 速率

随 Fe2+浓度的增加而增加，在 800 µmol·L–1 Fe2+浓度

下达到最大值，而上述趋势与相关功能基因丰度变

化趋势并不一致，两种水稻土在不同 Fe2+浓度下相

关功能基因丰度变化并不显著。 

 

注：CS：常熟；TY：桃源。下同。不同小写字母代表不

同浓度 Fe2+处理之间差异显著，P < 0.05。Note：S and TY represent 

Changshu and Taoyuan paddy soils，respectively. In each soil，

different lowercase letters above bars indicate significant 
differences （ P < 0.05 ） among treatment different in Fe2+ 

concentration. 

 

图 1  不同 Fe2+浓度对两种水稻土 DNRA 速率的影响   

Fig. 1  Effects of different Fe2+ concentrations on potential rate of 
DNRA in two paddy soils 

 

注：*表示两种水稻土功能基因丰度差异显著，P < 0.05。Note：* indicates significant differences（P < 0.05）between the two paddy 

soils. 

 

图 2  不同 Fe2+浓度下两种水稻土中 nrfA、narG、napA 基因丰度 

Fig. 2  Abundance of nrfA，narG and napA genes in the two paddy soils under different Fe2+ concentrations 
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2.3  氧气存在和碳源添加下两种水稻土的 DNRA

速率 

在单一氧气处理、单一乳酸处理以及氧气乳酸

联合处理下，常熟和桃源两种水稻土 DNRA 速率均

表现为显著的增加（P < 0.05），DNRA 速率的最大

值 均 出 现 在 单 一 乳 酸 处 理 组 ， 分 别 为 2.91 

nmol·g–1·h–1 和 5.04 nmol·g–1·h–1，其次为氧气乳酸联

合处理组和单一氧气处理组。 

在氧气存在和乳酸添加处理下，常熟和桃源两

种水稻土 Fe2+氧化耦合 DNRA 速率表现出不同的趋

势（图 3），桃源水稻土 Fe2+氧化耦合 DNRA 速率的

提升高于常熟水稻土。在常熟水稻土中，当 Fe2+浓

度为 500 µmol·L–1 时，单一氧气处理、单一乳酸处

理以及氧气乳酸联合处理都能促进 Fe2+氧化耦合

DNRA 的速率，其中单一氧气处理和单一乳酸处理 

对 Fe2+氧化耦合 DNRA 的促进作用均达到显著水平

（P < 0.05）。当 Fe2+浓度为 800 µmol·L–1 时，三个处

理下 Fe2+氧化耦合 DNRA 的速率均受到抑制，且单

一乳酸处理和氧气乳酸联合处理对 Fe2+氧化耦合

DNRA 过程表现为显著的抑制作用（P < 0.05）。在

桃源水稻土中，单一氧气处理、单一乳酸处理以及氧

气乳酸联合处理均显著提升了水稻土 Fe2+氧化耦合

DNRA 速率（P < 0.05）。在 500 µmol·L–1 Fe2+浓度下，

氧气乳酸联合处理对水稻土 Fe2+氧化耦合 DNRA 速率

提升效率低于其他两种处理，这一点与常熟水稻土结

果一致。在 800 µmol·L–1 Fe2+浓度下，单一氧气处理、

单一乳酸处理以及氧气乳酸联合处理的水稻土 Fe2+氧

化耦合 DNRA 的速率显著高于对照组（P < 0.05），这

与常熟水稻土在 Fe2+浓度为 800 µmol·L–1 时 Fe2+氧化

耦合 DNRA 速率受到抑制的情况不同。 

 

注：CK：对照组；O2：单一氧气处理；Lac：单一乳酸处理；O2+Lac：氧气乳酸联合处理。不同小写字母代表不同处理之间差

异显著，P < 0.05。Note：CK：control；O2：single oxygen presence；Lac：single lactic acid addition；O2+Lac：oxygen presence combined 

with lactic acid addition. Different lowercase letters above the bars indicate significant differences（P < 0.05）among different treatments. 

 

图 3  氧气存在和乳酸添加处理对两种水稻土不同 Fe2+浓度下 DNRA 速率的影响 

Fig. 3  Potential rate of DNRA under varying Fe2+ concentrations in the two paddy soils as affected by oxygen presence and lactic acid addition 

3  讨  论 

3.1  水稻土 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程 

本 研 究 中 两 种 水 稻 土 均 存 在 Fe2+ 氧 化 耦 合

DNRA 过程，DNRA 速率随 Fe2+浓度增加而增加，

介于 0.57～2.35 nmol·g–1·h–1 之间。以往研究表明，

Fe2+浓度是影响 NO3
–还原过程的重要因素，且 NO3

–

还原过程的产物很大程度上取决于 Fe2+和 NO3
–的化

学计量比。当 Fe2+和 NO3
–化学计量比为 5 时，NO3

– 

还原过程产物以 N2 为主[18]，当 Fe2+和 NO3
–化学计

量比为 8 时，NO3
–还原过程产物以 NH4

+为主。本实

验中，当 Fe2+浓度为 500 µmol·L–1 时，Fe2+和 NO3
–

化学计量比为 5，两种水稻土的 DNRA 速率较对照

组略有提高，但不构成显著差异；当 Fe2+添加量为

800 µmol·L–1 时，体系中 Fe2+和 NO3
–的化学计量比

为 8，反应更倾向于生成 NH4
+，DNRA 速率与对照

相比也差异显著（P < 0.05），与上述研究结果一致。 

此外，两种水稻土的 pH 差异也可能是影响两
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种水稻土 Fe2+氧化耦合 DNRA 速率的重要因素，前

人对活性污泥的研究发现，pH=8 时 Fe2+依赖型 NO3
–

还原过程的速率接近 pH=6 时的 4 倍[18]，当 pH 高于

9 或低于 6 时反应活性极小。本研究中常熟水稻土

pH 为 6.82±0.02，桃源水稻土 pH 为 5.38±0.01，而

800 µmol·L–1 Fe2+浓度下常熟 Fe2+氧化耦合 DNRA

速率显著高于桃源土，与上述研究结果一致。土壤

pH 还可以通过调控其他土壤氮转化过程（如反硝

化、硝化）从而影响 DNRA 过程。有研究表明反硝

化过程在低 pH 环境下更有利，而提高 pH 更有利于

DNRA 过程的进行[19]，主要原因在于反硝化过程的

关键酶铜依赖型亚硝酸盐还原酶（CuNir）和 DNRA

过程的关键酶产铵亚硝酸还原酶（NrfA）对环境 pH

的响应不同[20]，CuNir 活性在 pH 小于 7.0 时较高，

pH 为 5.2 时活性最大，当 pH 大于 7.5 时活性极低；

而 NrfA 活性的最适 pH 在 7.5 以上[21-22]。在有氧情况

下，硝化过程也可能为 DNRA 提供反应所需底物，

在适宜 pH 下可促进 DNRA 的发生。如 Zhang 等[23]

对不同水稻土氮转化过程的研究发现，DNRA 和硝化

过程速率均在中性和碱性水稻土中较高，在酸性水稻

土中较低，且 DNRA 随硝化速率的增加呈线性增加。 

DNRA 是微生物主导的异化还原过程，土壤的

电子供应能力很大程度上决定了 DNRA 的发生潜

势[24]。除了微生物驱动的 DNRA 过程外，在厌氧条

件下，涉及表面催化的非生物过程也可以实现 Fe2+

氧化并产 NH4
+的过程[25-26]。为区分两者的产 NH4

+

量差别，将两种水稻土灭菌后的土样与正常活性土

样进行对比，结果表明，常熟水稻土灭菌前后的

DNRA 速率差异显著（P < 0.05，图 4），这表明常

熟水稻土中 DNRA 过程主要由微生物主导；同时，

800 µmol·L–1 Fe2+处理组灭菌前后水稻土的 DNRA

速率差异也显著（P < 0.05），这表明常熟水稻土中

由 Fe2+和 NO3
–参与的化学反应产 NH4

+非常有限[27]。

然而，在桃源水稻土中，对照组与 800 µmol·L–1 Fe2+

处理组灭菌前后的 DNRA 速率差异均不显著，表明

桃源土壤中非生物过程对 DNRA 及 Fe2+氧化耦合

DNRA 的贡献也不可忽视，但具体机制还有待进一

步研究。 

 

注：*表示灭菌土样 DNRA 速率与正常活性土样相比差异显著，P < 0.05。Note：* indicates significant differences（P < 0.05）between 

sterilized and active soils. 

 

图 4  正常活性与灭菌土样中 DNRA 速率 

Fig. 4  Potential rate of DNRA in active or sterilized soils 

3.2  功能基因丰度与 DNRA 速率的相关性 

土壤氮循环高度依赖于微生物过程，细菌群落

对 DNRA 过程的调控具有重要意义。在不同的 Fe2+

浓度下，常熟和桃源两种水稻土 DNRA 速率表现出

较大差异，常熟水稻土表现出更强的氮素留存能力，

这可能与两种水稻土 DNRA 相关微生物的群落组成

差异有关。DNRA 过程中涉及的功能基因有 narG、

napA 和 nrfA，narG 和 napA 基因参与编码硝酸根还

原酶（NaR）调控 NO3
–→NO2

–过程，间接影响 NH4
+

的形成，而 nrfA 基因参与编码亚硝酸根还原酶

（NiR）调控 NO2
–→NH4

+的反应过程，直接调控 NH4
+

的形成。部分针对河口湿地 DNRA 过程的研究已证
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明 DNRA 速率与 nrfA 基因数量密切相关[28-29]。此外，

也 有 研 究 发 现 Fe2+ 氧 化 过 程 与 DNRA 过 程 的

NO3
–→NO2

–和 NO2
–→NH4

+的转化过程均存在联系[8]。

本实验中，在不同 Fe2+浓度下，常熟水稻土较桃源

水稻土展现出较高的 DNRA 速率，常熟水稻土中

nrfA 基因丰度（1.69×109～1.78×109 copies·g–1）也高

于桃源水稻土（5.76×108～9.08×108 copies·g–1），两

种水稻土之间 nrfA 基因丰度与 DNRA 速率成正相

关。然而，在一种水稻土的不同浓度 Fe2+处理之间，

Fe2+浓度的增加显著提高了水稻土 DNRA 的速率，

但是水稻土 narG、 napA、nrfA 基因丰度并无显著

变化，基因丰度变化与 DNRA 速率并不呈正相关，

其可能原因是短时间（6 h）内环境因子变动不足以

改变主要 DNRA 功能微生物的遗传结构，而是通过

调节细胞生理活性来影响反应速率。此外，也有研

究显示相较于 DNA 分子水平的功能基因丰度，基于

mRNA 水平的功能基因丰度更能反映 DNRA 活性的

变化[30]。 

3.3  氧气存在和碳源添加对 Fe2+氧化耦合 DNRA

过程的影响 

传统观点认为 DNRA 过程主要发生在厌氧环境

中，近来有学者在有氧下亦检测到 DNRA 过程的发

生[31-32]，认为就 DNRA 过程而言，其对氧气分压的

敏感性可能低于反硝化过程[33]。本实验中，单一氧

气处理显著提升了水稻土 DNRA 速率，对于 Fe2+氧

化耦合 DNRA 过程而言，在 500 µmol·L–1 Fe2+浓度，

单一氧气处理下，在桃源和常熟水稻土上表现为促

进作用。对周期性厌氧的河口 DNRA 的研究也有类

似发现，DNRA 仅在同时满足 Fe2+和氧气条件的情

况下表现较大速率，据此研究人员推测在厌氧下

Fe2+与硫化物（S2–）结合形成 FeS，降低了环境中

游离 Fe2+离子浓度，使得 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程

减缓[12]。在 800 µmol·L–1 Fe2+浓度，单一氧气处理

下，常熟水稻土中 Fe2+氧化耦合 DNRA 的过程表现

为受抑制，与桃源水稻土现象不一致，这可能与两

种土壤理化性质有关。推测当两种水稻土外源添加

的 Fe2+和 NO3
–的化学计量比为 8 时，常熟水稻土中

DNRA 过程的电子需求先于桃源水稻土达到饱和，

DNRA 过 程 的 限 制 因 素 可 能 由 电 子 供 体 转 为

NO3
–[34]。此外，在有氧情况下，硝化作用会与 NO3

–

还原过程发生耦合[35-36]，硝化作用在有氧下产生的

NO3
–-N，在厌氧下会成为 NO3

–还原过程的底物。桃

源水稻土 NH4
+-N（23.73±11.08 mg·kg–1）含量显著

高于常熟水稻土（NH4
+-N：3.94±3.81 mg·kg–1），这

可能是导致单一氧气处理下的 Fe2+氧化耦合 DNRA

速率高于常熟水稻土的原因，有关水稻土电子供应

与 NO3
–还原途径关系的具体机制尚待进一步研究。

除此以外，NO3
–还原过程也可能会受环境中游离 S2–

浓度影响，水生生态系统大量研究显示高浓度的游

离 S2–会抑制反硝化最终产生 N2O 和 N2 的过程，进

而促进以 NH4
+为主要产物的 NO3

–还原过程 [37]。

Murphy 等[38]对盐碱地沉积物的研究发现，高浓度的

S2–添加促进 DNRA 速率并抑制反硝化速率，也证实

了以上猜想。但是，本研究并未涉及土样 S2–含量的

测定，稻田中 S2–与 NO3
–还原过程的影响还有待研究。 

碳源是土壤中 DNRA 过程的能量来源和电子供

体，在本研究中，乳酸和 NO3
–的摩尔比值（Lac/ 

NO3
–）设定为 2.97，研究表明，在该比值下 DNRA

过程较反硝化过程更具优势[13]。结果显示，单一乳

酸处理作用与氧气类似，对桃源水稻土都表现为显

著的促进作用，对常熟水稻土 DNRA 过程在 500 

µmol·L–1 Fe2+添加情况下也表现为促进作用，而在

800 µmol·L–1 Fe2+添加情况下表现为显著的抑制作

用。其机理可能与单一氧气处理类似，因为电子需

求饱和使得 DNRA 的主要限制因素转为 NO3
–。 

在常熟水稻土中，氧气和乳酸联合处理对 Fe2+

氧化耦合 DNRA 过程表现为抑制作用，而桃源水稻

土中，氧气乳酸的联合处理对 Fe2+氧化耦合 DNRA

的过程均表现为显著的促进作用。推测产生该现象

的原因有两方面。一方面，在高 Fe2+浓度下，氧气

存在和乳酸添加的处理使常熟水稻土中的电子需求

达到饱和，DNRA 过程受限因素转为 NO3
–。另一方

面，由于桃源水稻土具有较高的 NH4
+-N，氧气促进

了环境中硝化过程的进行，在硝化细菌的作用下，

土壤中的 NH4
+-N 逐渐转为 NO3

–-N，使得桃源水稻

土中 NO3
–浓度进一步提升，因而表现为较高的电子

需求，电子供体仍是桃源水稻土中 DNRA 过程的主

要限制因素。综上所述，Fe2+氧化过程为 DNRA 过

程提供了电子，氧气存在和碳源添加通过提高电子

供应的方式促进 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程，但是当

该过程中电子供应饱和时，氮源（NO3
–-N 和 NH4

+-N）

仍是调节 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程的重要因素。 
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4  结  论 

常熟和桃源两种水稻土中存在 Fe2+氧化耦合

DNRA 过程。氧气和乳酸的单独、联合处理均起到

促进 DNRA 过程的作用，但对 Fe2+氧化耦合 DNRA

过程的作用在不同水稻土之间不一致。在桃源水稻

土中，各处理均促进了 Fe2+氧化耦合 DNRA 过程；

而在常熟水稻土中，800 µmol·L–1 Fe2+浓度下，单一

乳酸及氧气乳酸联合处理对 Fe2+氧化耦合 DNRA 过

程起到显著抑制作用。因此，未来研究水稻土 Fe2+

氧化耦合 DNRA 过程时，还应纳入更多土壤样本，

综合考察环境因子和土壤性质对该过程的影响。 
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