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水库底泥氮释放及其好氧微生物脱氮研究 
谢民争1,2  陈倩2,†  党晨原2  潘柏岳2  安芮2  吴哲3  周明3 

1. 深圳市重金属污染控制与资源化重点实验室 , 北京大学深圳研究生院环境与能源学院 , 深圳  518055; 2. 北京市新型  

污水深度处理工程技术研究中心 , 北京大学环境工程系 , 北京  100871; 3. 长江水利委员会水文局汉江  

水文水资源勘测局 , 襄阳  441022; † 通信作者 , E-mail: qianchen@pku.edu.cn 

摘要  以丹江口水库为例, 考察水库底泥在不同温度、扰动和曝气等条件下, 总氮、硝氮、氨氮和亚硝氮的

释放规律。设置模拟反应器, 探究高效好氧脱氮微生物强化消除水库底泥内源氮污染的效果, 并运用高通量

测序技术, 分析高效好氧脱氮微生物对底泥微生物群落结构的影响。结果表明, 温度升高会减少氨氮的释放, 

增加硝氮和亚硝氮的积累; 水体扰动会加速底泥中氮素释放, 且上覆水中的氮素释放累积量与扰动速度成正

比; 溶解氧对底泥氮素释放有显著影响, 曝气处理可以明显地降低底泥中总氮和硝氮的释放及其在水体中的

累积。在反应器中底泥–上覆水界面投加高效好氧脱氮微生物  Pseudomonas stutzeri (PCN-1)后, 反应器内各种

形态的氮素都出现先上升、后下降的趋势; 在反应器运行的第  65 天, 底泥释放的总氮和硝氮的去除率分别

高达  75.87%和  79.96%, 底泥内源氮污染得到有效的控制。对比投加菌株前后的微生物群落结构, 发现底泥

中 Proteobacteria, Bacteroidetes 和  Spirochaetes 的相对丰度明显增加, PCN-1 强化脱氮处理能够改变底泥的微

生物群落结构。 
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Abstract  This study focuses on the Danjiangkou reservoir, and investigates the release regulation of total 

nitrogen, nitrate, nitrite and ammonia from sediments as a function of temperature, perturbation and aeration 

conditions. Moreover, a simulation reactor was set up to explore the elimination of endogenous nitrogen pollution 

through high-efficient aerobic denitrification microorganism augmentation. Effects of high-efficient aerobic 

denitrification microorganisms on the microbial community structure in the sediments was also evaluated by means 

of high-throughput sequencing technology. The results indicated that increasing temperature could promote the 

release of nitrate and nitrite from sediments, while inhibiting the release of ammonium. Disturbances of water was 

beneficial to nitrogen release from sediments, and the nitrogen amount accumulated in the overlying water was 

proportional to the agitation speed. Concentrations of dissolved oxygen had great effects on the nitrogen release 

from sediments. It was found that the aeration treatment significantly reduced the release of total nitrogen and 

nitrite from sediments, and the subsequent accumulation in water. After addition of the a high-efficient aerobic 

denitrification bacteria Pseudomonas stutzeri (PCN-1) into the simulation reactor, concentrations of all the forms 
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of nitrogen in the reactor increased at first and then decreased. On the 65th day of the experiment, removal rates of 

total nitrogen and nitrate released from sediments were as high as 75.87% and 79.96% respectively, suggesting 

effective control of the endogenous nitrogen. The relative abundance of Proteobacteria, Bacteroidetes and 

Spirochaetes in sediments was significantly increased after PCN-1 addition, so the microbial community structure 

in the sediments was changed by microbial augmentation treatment with PCN-1 as well. 

Key words  endogenous nitrogen pollution; nitrogen release from sediments; physical and chemical factors; 

microbial augmentation; high-efficient denitrification

水库是重要的淡水来源, 也是我国主要的饮用

水水源地 , 在  2016 年《全国重要饮用水水源地名

录》公布的  618 个各类型水源地中, 水库型水源地

有  270 个 , 占全部重要饮用水源地的  43.7%。底泥

是水库污染物的主要蓄积场所和水生生态系统中的

重要组成部分, 在整个水体系统的物质循环过程中

既充当“汇”的角色 , 也充当“源”的角色。近年来 , 

随着输入型外源污染(点源和面源)逐渐得到控制 , 

底泥中氮、磷等营养盐的释放成为水库水质恶化的

主要原因[1–4]。然而, 对大多数水库而言, 水体总氮

超标引起的水体富营养化现象普遍存在[5–8]。学者们

对河流和湖泊的高浓度营养盐释放规律和机理已进

行大量的研究[9–14], 通过考察  pH、温度、曝气和扰

动等因素, 研究底泥氮、磷等营养盐的释放通量及

释放速率, 但对营养盐浓度低的水库鲜有涉及。 

目前, 针对底泥内源污染的原位控制技术主要

包括物理控制技术、化学控制技术和生物修复技

术。物理控制技术工程量大, 成本高, 容易造成二

次污染等问题[15]。化学控制技术虽然耗能低, 投资

小, 但化学药剂的投加可能引起二次污染和其他污

染物异常释放 [16]。生物修复技术具有清洁、投资

少、修复效果可持续性好等优点, 备受关注[17]。生

物修复技术利用生物体(主要是微生物的代谢活动)

来降解污染物 , 使环境中污染物的毒性降低或消

除。对于微污染水库的修复, 研究者们常采用原位

微生物修复技术, 即通过加入微生物所需营养物质

来提高生物活性, 或添加实验室培养的有特殊亲和

力的微生物来加快环境修复[15]。 

本研究以丹江口水库为例, 研究底泥释放特征

和规律, 阐明不同环境条件下底泥中氮素的释放量

和赋存状态, 为后续微生物修复技术的选取提供基

础数据。在此基础上, 选取合适的微生物菌种, 通

过反应器模拟实验, 研究微生物强化对底泥内源氮

污染的修复效果; 基于高通量测序的方法, 探究菌

种投加对反应器底泥中微生物群落结构的影响。 

1 材料与方法 
1.1 样品采集与处理 

本研究所用的沉积物样品取自丹江口水库白渡

滩村断面(32°53′55′N, 111°30′40′E), 于  2016 年  7 月

对采样点的底泥及上覆水进行现场监测和采集。样

品采集完毕后, 对其进行密封和避光处理, 运回实

验室 , 置于  4℃冰箱内保存。底泥经均化处理后 , 

用于理化性质的分析和后续实验。上覆水水样经

0.45 μm 滤膜过滤后 , 直接测定其理化指标。上覆

水和底泥的基本理化性质如表  1 所示。 

1.2 实验方法 
在底泥氮素释放的实验中, 向  500 mL 棕色广口

瓶中加入约  125 mL 均化好的底泥样品和  375 mL 上

覆水水样(泥水比为  1:3), 按照表  2 的模拟条件开展

实验。通过封口膜密封反应瓶、充分曝气和不做处

理来模拟低溶解氧、高溶解氧和自然状态  3 种实验

条件。每隔  24 小时用注射器采集  15 mL 水样, 用于

总氮、硝氮、氨氮和亚硝氮的测定。每组实验设置 

表 1  上覆水和底泥的基本理化性质 
Table 1  Basic physicochemical properties of overlying water and sediments 

上覆水 

TN/(mg·L–1) NO– 
3 -N/(mg·L–1)  NH+ 

4 -N/(mg·L–1) NO– 
2 -N/(mg·L–1)  TOC/(mg·L–1)  pH 

1.18 1.09 0.05 0.01 3.85 8.20 

底泥 

TN/(mg·kg –1) NO– 
3 -N/(mg·kg –1) NH+ 

4 -N/(mg·kg–1) NO– 
2 -N/(mg·kg –1) 有机质/(g·kg–1) 含水率/% pH 

763.00 0.18 3.97 0.15 7.53 27.10% 7.07 
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表 2  底泥氮素释放室内模拟实验设计 
Table 2  Simulated experiments on nitrogen release  

from sediments 

T/℃ DO/(mg·L–1) pH 扰动 S/(r·min–1)

5 密封 4 0 

15 自然 5.5 50 

20 曝气 7 100 

25 / 8.5 150 

30 / 10 200 

 
 

两个平行样。 

在高效脱氮微生物强化消除内源氮污染的实验

中, 以体积为  12 L 的有机玻璃柱为反应装置, 反应

系统不密封, 装置高  400 mm, 内径为  100 mm (图  1)。

将混合均匀的底泥平铺于反应器底部, 底泥厚度约

为  100 mm, 用虹吸法向反应器中注入深度约为  300 

mm 的上覆水水样(约  9 L), 反应器的运行条件依据

氮素释放规律的实验结果确定。实验开始时, 在反

应器底泥–水界面投加好氧反硝化菌  PCN-1, 投加

量约为  168 mg/kg 底泥, 在反应器的底泥–水界面处

设 置 取 样 口 , 每 天 取  50 mL 水 样 , 用 于 总 氮 、 硝

氮、氨氮、亚硝氮和总有机碳(TOC)等指标的测定, 

同时测定反应器中  pH 和溶解氧(DO)的值。反应器

连续运行  65 天, 在实验开始(0 d, 记为  R0)和强化稳

定(33 d, 记为  R33)两个时间点各取一组泥样, 置于–

20℃保存, 以备微生物总  DNA 的提取。 

1.3 分析方法 
按照国家标准方法 HJ634—2012, HJ668—2013 

 
1. 上覆水取样口, 2. 搅拌桨, 3. 上覆水, 4. 底泥; 单位: mm 

图 1  利用微生物强化消除内源氮污染实验的装置示意图 
Fig. 1  Diagram of experimental device for enhancing elimi-

nation of endogenous nitrogen pollution with PCN-1 

和  HJ666—2013, 使用采样流动注射分析仪(SAN++ 

8505, SKALAR, 荷兰)测定水样和泥样中的硝氮、

氨氮、亚硝氮以及水样中的总氮。使用凯氏定氮仪

(K9860, 海能仪器, 中国)测定泥样中的总氮, 采用

重铬酸钾容量法测定泥样中的有机质。使用总有机

分析仪(TOC-V CPN, Shimadzu, 日本)测定水样的

TOC。 

采 用 土 壤  DNA 快 速 提 取 试 剂 盒 (Fast DNA® 

Spin Kit for Soil, MP, 美 国 )提 取 底 泥 样 品 中 的

DNA, 并对提取好  DNA 模板的  16SrRNA 的  V3-V4 

区 进 行 扩 增 , 引 物 为  338F (ACTCCTACGGGAGG 

CAGCAG)和   806R (GGACTACHVGGGTWTCTAAT), 

扩增条件为: 95℃预变性  2 min; 95℃变性  30 s, 53℃

退火  20 s, 72℃延伸  60 s, 共进行  30 个循环; 72℃延

伸  5 min。 经 过 琼 脂 糖 凝 胶 电 泳 成 像 确 认 后 , 将

PCR 产物送至上海美吉生物科技有限公司 , 利用

Illumina Miseq 平台进行测序 , 参考  Liu 等 [18]的方

法, 并对下机原始数据进行质量控制、序列拼接和

OTU (operational taxonomic unit)聚类, 将  OTU 代表

序列与 GreenGenes 16S rRNA Bacteria (13.5)数据库

进行比对, 获得物种信息。 

1.4 底泥氮化合物的累积释放通量计算 
底泥氮化合物的累积释放通量计算公式如下:  

  0
,

i

i i i iQ V C VC A    

式中, iQ 表示第  i 次取样时底泥氮化合物的释放累

积量(mg/dm2), V 表示每次采样体积(L), Ci 表示第  i

次取样时营养物的浓度(mg/L), Vi 表示第  i 次取样时

反应装置中剩余水样的体积(L), A 表示反应瓶的横

截面积(dm2)。 

2 结果与讨论 
2.1 不同理化因素对底泥氮素释放的影响 
2.1.1 温度对底泥氮素释放的影响 

本实验研究了  5 种温度条件下底泥氮素的释放

累积过程(图  2)。从图  2 可以看出, 温度对底泥氮素

释放总量的影响不大 ,  但对氮素形态的影响较显

著。随着温度升高, 底泥中硝氮的释放累积量不断

增加, 在  30℃条件下硝氮累积量达到最高, 实验结

束时累积量是  15℃条件下的  2.08 倍。与硝氮的累

积过程不同, 氨氮的累积与温度成反比。当温度为

30℃时 , 氨氮基本上维持初始水平; 当温度为  5℃

时, 氨氮的最大累积量可达  1.30 mg/dm2。图  2(d)表 



北京大学学报 (自然科学版 )  第 55 卷  第 3 期  2019 年 5 月 

564 

 

图 2  温度对底泥氮素释放的影响 
Fig. 2  Effects of temperature on nitrogen release from sediments 

明当温度为  5℃时 , 亚硝氮的释放基本上被抑制 ; 

当温度为  25℃时, 亚硝氮累积量最高。 

底泥–水界面主要以氨氮和硝氮的形态释放氮

素 [19]。硝氮的累积是底泥释放、硝化和反硝化共

同作用达到动态平衡的过程[20]。一方面, 提高温度

会促使底泥中微生物矿化活动更活跃, 增加氮素向

水体中扩散的能力; 另一方面, 温度升高会提高硝

化细菌的活性, 增加硝化反应速率, 加快氨氮向硝

氮的转化[21]。在  30℃时, 上覆水中氨氮的积累量最

少, 可能是由于此时硝化作用较强, 大部分氨氮快

速转化为硝氮; 在  5℃条件下, 微生物活动微弱, 底

泥释放的氨氮被细菌消耗的速率慢, 导致其积累量

增加。余荣台 [22]在研究赣江城市河段的沉积物释

放氮素规律时也发现, 随着温度升高, 氨氮向硝氮

的转化速度加快。因此, 提高温度会促进底泥中硝

氮的积累, 但会减少氨氮的释放。 

2.1.2 扰动对底泥氮素释放的影响 
图  3 为不同搅拌速度造成的扰动对底泥氮素释

放过程的影响。由图  3 可知, 不同程度的扰动条件

下底泥氮素释放规律基本上一致, 氮素累积量与搅

拌速度成正比。在不同扰动条件下, 氮素释放累积

量均表现为高速(200 r/min)>中速(100, 150 r/min)>

低速(0, 50 r/min)。实验结束时, 总氮、硝氮、氨氮

和亚硝氮的最大累积量分别是最低累积量的  3.1, 

3.2, 2.7 和  2.2 倍。高速搅拌对底泥氮素释放影响最

显著, 随着实验进行, 各氮素总体上都呈上升趋势; 

中速搅拌对底泥氮素积累影响远低于高速搅拌, 底

泥中氮素释放累积量较少; 低速搅拌对底泥氮素释

放的影响不大 , 其氮素的释放规律与水体静置时

相似。 

研究表明 , 扰动可通过改变水–泥界面环境来

影响底泥中污染物的释放。一方面, 搅动促使底泥

再悬浮, 增加污染物在水–泥界面的传质速率, 同时

也加速底泥间隙水中的高浓度污染物扩散到上覆水

中。另一方面, 扰动可以提高水体中的溶解氧, 从

而提高硝化细菌的活性, 促进硝氮的累积[22]。在实验 
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图 3  扰动对底泥氮素释放的影响 

Fig. 3  Effect of turbulence on nitrogen release from sediments 

启动的前两天 , 泥–水界面中的氮素浓度差对底泥

氮素释放起主要作用, 随着实验的进行, 扰动通过

上述两种方式的共同作用促使氮素的持续累积。在

实验后期, 总氮和硝氮分别在  20 和  16 mg/dm2
 左右

波动, 这可能是底泥和悬浮物中的氮素向上覆水的

释放与上覆水中的氮素向底泥和悬浮物的沉积和吸

附达到动态平衡, 氮素释放达到饱和状态[23]。姜永

生等 [24]和代政等 [25]研究扰动对湖泊水库沉积物中

营养盐释放的影响时发现, 扰动促使上覆水中氮素

浓度增加  54.4%~230.8%, 本研究中总氮浓度增加

105.5%, 与文献[24–25]的结论基本上一致。综上所

述, 扰动有利于底泥中氮素释放且其释放累积量与

搅拌速度成正比, 这可能是在雨季水体交换速率大

时, 水库水体中氮素浓度较高的原因之一。 

2.1.3 溶解氧对底泥氮素释放的影响 
不同溶解氧条件对底泥氮素释放过程的影响如

图  4 所示。可以看出, 溶解氧含量显著地影响底泥

氮素的释放与累积。实验启动的前两天, 在密封条

件下, 底泥的总氮和硝氮累积量迅速降低, 它们的

最大降解率分别可达  52.03%和  96.17%。在自然状

态和曝气状态下, 底泥中总氮和硝氮的释放规律相

近, 但曝气状态下总氮积累量高于自然状态, 硝氮

则相反。底泥中氨氮和亚硝氮的释放受溶解氧的影

响较少。与扰动影响机制类似, 溶解氧(曝气驱动)

对底泥氮素累积释放过程的影响是通过改变微生物

活性和产生泥水扰动实现的 [20]。曝气复氧改变了

底泥–上覆水界面的氧化还原环境 , 加速有机质的

矿化[26], 同时曝气可能会引起沉积物颗粒悬浮, 促

使附着其表面的氮素加快释放。 

上述结果表明, 丹江口水库底泥中释放的氮素

以硝酸盐氮为主, 在较高的温度(25℃)、中高速的

扰动(100 r/min)和高溶解氧水平(开放系统搅动水

体)下, 硝酸盐氮释放量较高。因此, 在后续消除内

源氮的研究中 , 选取具有较宽氧气耐受能力 (0~4 

mg/L)的好氧反硝化菌  Pseudomonas stutzeri (PCN-1)

进行微生物强化消除内源氮污染实验。 
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图 4  溶解氧对底泥氮素释放的影响 
Fig. 4  Effect of dissolved oxygen on nitrogen release of sediment 

2.2 微生物强化消除底泥内源氮污染 
2.2.1 微生物强化对上覆水水质理化性质的影响 

好氧条件下上覆水中氮素以及  TOC, DO 和  pH

变化情况如图  5 和  6 所示。根据各项指标的变化规

律, 本实验分为  4 个阶段: 底泥内源氮释放(0~8 d); 

好 氧 微 生 物 驯 化 (9~18 d); 好 氧 微 生 物 强 化 稳 定

(19~33 d); 内源氮污染消除(34~65 d)。在第一阶段, 

各种形态的氮素都出现迅速的累积, 其中总氮、硝

氮 、 亚 硝 氮 和 氨 氮 的 最 大 累 积 量 分 别 高 达  5.50, 

4.07, 1.24 和  0.127 mg/L, 此结果与  2.1.2 节的结果相

近, 主要是底泥与上覆水之间存在氮素浓度差而引

起底泥内源氮素释放的结果。在第二阶段, 由于氮

素释放已达到饱和状态, 但好氧脱氮微生物仍处于

适应期和驯化期 , 未发挥显著作用 , 因此 , 上覆水

中总氮、硝氮和氨氮基本上维持稳定。在第三阶段, 

好氧脱氮微生物强化的效果逐渐显现, 开始快速利

用水中  TOC 和  DO 进行反硝化作用, 因而反应器中

总氮和硝氮的积累量都显著地降低。最后一个阶段, 

体系中营养物质的减少使得好氧微生物代谢能力逐

渐降低, 体系中的 DO 不断回升。实验结束时, 上覆

水中的氮素都实现高效的脱除, 总氮和硝氮去除率

分别为  75.87%和  79.96%。文献[27–30]研究了自然

条件下底泥内源氮污染的消除情况, 结果表明, 总

氮去除效率仅能达到 20%~35%, 说明本研究中 PCN- 

1 对底泥内源氮污染的消除有显著的强化作用。 

由图  6 可知, 在实验启动的前  8 天, TOC 浓度不

断上升, 这是搅拌过程使底泥中的腐殖质等有机物

扩散至水体中所致[31]。第  19 天, 上覆水中  TOC 和

DO  都明显地下降 ,  说明反应器中的好氧脱氮菌

PCN-1 正通过快速消耗氧气和碳源来进行反硝化作

用。随着实验的进行, TOC 浓度不断降低, 最终浓

度为  2.66 mg/L。第  32 天, 反应器中的溶解氧开始

回升 , 这可能是由于随着上覆水氮素的浓度降低 , 

微生物活动减弱, 氧气消耗量减少, 促使水体中溶 
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图 5  好氧条件下反应器中上覆水 TN, NO–
3 -N, NO– 

2 -N  和  NH–
4 -N 的变化 

Fig. 5  Variations of TN, NO–
3 -N, NO– 

2 -N and NH–
4 -N in overlying water of the aerobic reactor 

 

图 6  好氧条件下反应器中上覆水 TOC, DO 和 pH 的变化 
Fig. 6  Variations of TOC, DO and pH in overlying water of the aerobic reactor 

解氧的含量不断上升。 
2.2.2 微生物强化对微生物群落结构的影响 

经序列过滤和去除嵌合体序列的优化后, 初始

泥样(R0)和最终泥样(R33)分别得到优化序列  50281

和  50949 条 , 序列平均长度为  476 bp; 将优化序列

与 GreenGenes 16S rRNA Bacteria (13.5)数据库比

对 , 在  97% 的 相 似 性 下 聚 类 , 分 别 获 得  1546 和

1667 个  OTU。采用对测序序列进行随机抽样的方

法, 将抽到的序列数与它们所代表的数目构建稀释

性曲线(图  7)。从图  7 可以看出, 两个样品的稀释曲

线随测序序列增加而趋于平坦, 说明两个样品获取

了绝大多数样本信息, 基本上能够反映底泥中的微

生物群落结构组成[32]。 

将相对丰度小于  1%的菌门合并到其他类群 , 

对 R0 和  R33 两个样品以门水平进行微生物群落结构

分析(图  8), 可知两个样品的优势菌门较为一致, 主

要 包 含  Proteobacteria (变 形 菌 门 )、 Actinobacteria 

(放线菌门)、Acidobacteria (酸杆菌门)、Chloroflexi 

(绿 弯 菌 门 )、 Gemmatimonadetes (芽 单 胞 菌 门 )、

Bacteroidetes (拟杆菌门)、Nitrospirae (硝化螺旋菌

门)、Firmicutes (厚壁菌门)和  Spirochaetes (螺旋体

门)等类群, 且前  4 种类群占比最大, 相对丰度约占

总比例的  82.4%~86.3%。其中, 单个类群平均丰度

的 大 小 依 次 为 变 形 菌 门 (36.21%)> 放 线 菌 门

(22.08%)>酸杆菌门 (14.12%)>绿弯菌门 (11.92%)。

两个样品的物种相对丰度差异分析表明, R33 中变形 
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图 7  R0 和 R33 的样品稀释曲线 

Fig. 7  Rarefaction curves of sample R0 and R33 

菌门、拟杆菌门和螺旋体门 3 类物种的相对丰度大

于  R0, 其余门类微生物相对丰度与  R0 相比, 差异不

大或有所降低。 

变形菌门是细菌中最大的一个门, 普遍存在于

土壤、活性污泥和沼气池中, 其中包含很多自由生

活的菌类, 如  β-变形菌中无机化能类、可以氧化氨

的 Nitrosomonas(亚硝化单胞菌属)以及  γ-变形菌中

的 Vibrionaceae(弧菌科)和 Pseudomonadaceae(假单

胞菌科)等 , 它们对生物的脱氮过程都有重要的作

用[33]。本实验中, 投加的  PCN-1 菌就属于变形菌门

中的 Pseudomonas (假单胞菌属)。由图  8 可知, 变

形菌门是底泥微生物群落中的绝对优势菌门, 其相

对丰度占总比例的  25.74%~46.69%, 实验前后变形

菌门的占比增加  20.95%, 说明  PCN-1 强化显著地提

高了变形菌门的相对丰度, 在消除底泥内源氮污染

过程中可能起主导作用。许多研究表明, 拟杆菌、硝

化螺旋菌、厚壁菌和螺旋体  4 个门类是污水处理厂

活 性 污 泥 中 的 优 势 菌 种 , 与 污 水 处 理 过 程 中 碳 、

氮、磷等营养物质的循环密切相关[18,34–35]。本研究

中 , 这  4 个 菌 门 仅 占 底 泥 微 生 物 群 落 总 比 例 的

5.29%~10.48%, 实验前后相对丰度变化较小, 它们

可能对底泥–上覆水体系中氮素脱除起到一定程度

的协同作用。 

Chen 等 [34]在  SBR 反应器中应用  PCN 系列菌种

对城镇生活污水进行生物强化处理, 发现菌种投加

后改善了活性污泥的微生物群落结构, 使处理后的

污水实现一级  A 达标排放。Zheng 等 [36]探究  PCN-

1 菌的反硝化特性时发现, PCN-1 菌可以显著地增强

活 性 污 泥 的 反 硝 化 能 力 , 降 低 废 水 处 理 过 程 中

NO 和  N2O 的排放量。因此 , 本文中反硝化作用的

增加可能也与微生物群落结构的变化相关。菌种投

加后, 改变了原有的微生物群落结构, 进而带来反

硝化作用的增强。另一方面, 研究表明, 未经微生

物 强 化 的 系 统 中 , 底 泥 氮 释 放 的 去 除 率 仅 为

35%[27–30]。本实验中微生物强化后对水体底泥释放

的总氮去除率高达  75%, 说明微生物在促进底泥内

源氮的消除方面起主要作用。上述分析结果表明 , 

微生物投加后群落结构的改变可能是反硝化作用增

强的主要原因。 

3 结论 

1) 底泥氮素释放室内模拟实验结果表明, 温度

上升促进底泥中硝氮和亚硝氮的释放, 但抑制底泥

中氨氮的释放; 扰动有利于底泥中氮素释放, 扰动

速度与释放量成正比; 溶解氧对底泥氮素释放有显

著影响, 曝气处理可以明显地降低底泥总氮和硝氮 

 
图 8  R0 和 R33 样品门水平上细菌群落结构 

Fig. 8  Bacterial community barplots of R0 and R33 at phylum level 
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的释放和积累。 

2) 微生物强化消除底泥内源氮污染的实验结

果 显 示 , 经好 氧 脱氮 微生 物  PCN-1 强 化 后 , 沉积 

物–上覆水体系对底泥释放的总氮和硝氮去除率分

别高达  75.87%和  79.96%, 实现水体中碳和氮的高

效同步去除。 

3) 对实验前后底泥微生物群落结构分析可知, 

PCN-1 菌强化改变了底泥中微生物的群落结构, 提

高 了 底 泥 中  Proteobacteria, Bacteroidetes 和  Spiro-

chaetes 的相对丰度 , 从而增强了沉积物–上覆水体

系的反硝化作用, 显著地降低了底泥引起的内源氮   

污染。 
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