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摘要：好氧反硝化是在好氧条件下将 NO3
–-N 最终转化为 N2 的过程。好氧反硝化菌不仅表现出优秀的

脱氮性能，可在许多极端条件下生存，还拥有多种重金属耐受性。本文总结了不同重金属 Cr(VI)、Cu(II)

和 Cd(II)对好氧反硝化菌脱氮效率的影响，同时整理了好氧反硝化菌对不同重金属的耐受或去除机制。

分析了好氧反硝化菌在工业废水处理中的应用潜力，最后对好氧反硝化菌的未来研究方向进行了简要

的展望，期望为工业废水中氮污染和重金属污染处理提供更加全面的理论认识和技术支持。 
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随着我国工业和经济的发展，水资源污染问题

愈发严重，仅 2017 年一年中国污水排放总量就

达 700 亿 m3，硝酸盐作为重点污染源，2017 年

总氮排放量为 216 万 t，是水污染治理的重头[1]。

2020 年年初，新型冠状肺炎疫情的爆发，使得国

家对医疗废水以及环境水污染的处理更加重视，

医疗废水含氮量大，水质混浊，气味难闻，目前

其常用的处理方法为氯消毒法，但当氮的浓度较

高 时 ， 它 可 与 氯 反 应 生 成 有 毒 的 消 毒 副 产 物 

(disinfection by-products，DBPs)[2]。除此之外，

硝酸盐还会造成水体富营养化[3]，饮用水中含硝

酸盐，会对人和动物的健康造成危害，6 个月以

内的婴儿极易患蓝婴综合症 [4–5]。常用的去除硝

酸盐的方法有离子交换法、化学还原法(如 Zn 可

以促进硝酸盐还原)[6]、使用纳米材料去除硝酸

盐(如纳米颗粒，纳米管，纳米壳层等 [7])以及活

性炭吸附法[8]。生物脱氮的方法在污水处理厂中

也被广泛使用[9]，具有处理效率高、成本低、对

环境污染小等优点[10–11]。好氧反硝化菌的发现更

是解决了传统生物脱氮法需要进行好氧和厌氧

严格分离的情况，进一步简化了工艺与操作[10]。

但针对硝酸盐废水成分复杂的现状，还需要更深



朱婉瑜等 | 微生物学报, 2021, 61(7) 1787 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

入的研究。 

1983 年，Robertson 和 Kuenen 等[12]在研究

脱硫、反硝化废水处理系统时，首次分离出好氧

反硝化菌 Thiosphaera pantotropha，这是一种能

够在有氧条件下利用好氧反硝化酶系进行反硝化

脱氮反应的异养型微生物[13]。其后，不断有研究

者分离出新的好氧反硝化菌，包括 Pseudomonas 

putida[14]、Bacillus cereus[11]、Acinetobacter junii[15]、

Arthrobacter nicotianae[16]、Enterobacter cloacae[17]

等。随着研究的深入，研究者们发现好氧反硝化

菌具有很强的环境适应性，在低温、高盐等极端

环境中不仅可以生长，还可以有效地去除水中的

NO3
–-N[18–19]。 

高硝酸盐工业废水中常常含有 Cd(II)、Zn(II)、

Cr(VI)、Cu(II)等重金属离子，重金属与硝酸盐的

共存对生态和人体健康的危害都很大[20]。城市生

活污水是典型的高氮废水，而工业废水在初步处

理后会纳入城市污水处理系统，这种联合处理增

加了污水处理系统中重金属离子的浓度[21]。重金

属离子的有毒性、稳定性和不可生物降解性对生

物脱氮法有很大的副作用[22]，水体中重金属的存

在对微生物细胞有着极高的毒害作用，严重抑制

微生物的代谢[23]，这导致重金属-硝酸盐复合污染

处理困难。当 Cd(II)≥0.5 mg/L，Cu(II)≥0.5 mg/L，

Zn(II)≥20 mg/L 时，会抑制好氧反硝化菌的活性

和基因表达，导致菌体细胞自身的生长繁殖受到

损害[24]。所以研究废水中重金属污染对好氧反硝

化的影响很有必要。随着研究不断深入，很多研

究者分离出的好氧反硝化菌，不仅可以承受较高

浓度的重金属离子，还可以在除去 NO3
–-N 的同

时去除水中的重金属。以往的研究中，在菌株分

离和活性测试、重金属耐受能力以及相关酶类和

基因表达的应激反应方面，有关数据较多，理论

研究比较全面，但关于好氧反硝化菌和重金属相

互作用过程及代谢机理并不全面，而研究不同好

氧反硝化菌耐受重金属的机理可以进一步推进

其在工艺上的应用，所以在反硝化菌同重金属离

子相互作用的代谢机理和技术进步仍然有很长

的路要走。综上，本文总结了近年来国内外在不

同重金属条件下好氧反硝化菌的脱氮效果以及

重金属对于好氧反硝化菌影响的研究，同时分析

了相关的酶和功能基因表达方面的代谢机理，以

期为处理含重金属硝态氮废水在脱氮和重金属

拮抗的研究方面提供一定的数据支持。 

1  好氧反硝化菌的脱氮效果及代谢

机制 

好氧反硝化菌广泛存在于自然界中，自 20 世

纪 80 年代，研究者们从各种环境中分离出来约

20 多个属的好氧反硝化菌[25]，表 1 总结了近些年

分离的好氧反硝化菌株的来源、NO3
–-N 去除效率

及可以耐受的重金属离子。 

碳源可提供反硝化过程中所需的还原力，显

著影响脱氮效果[44]。不同碳源会导致反硝化速率

差异很大。分析表 1 中的碳源，大部分好氧反硝

化菌可以利用醋酸钠、琥珀酸钠和柠檬酸钠进行

生长，只有少数菌株可以利用葡萄糖等糖类碳源生

长。C/N 对好氧反硝化过程有显著影响，一些研究

者认为高 C/N 可以保证反硝化进行得更为彻底[45]，

但过高的 C/N 也会导致最终出水的 COD 过高。不

同好氧反硝化菌的最适 C/N 不一样，大多为 5–20。 
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表 1.  一些好氧反硝化菌及其脱氮特性 

Table 1.  Some aerobic denitrifiers and their denitrification characteristics 

Genus Strains Sources Carbon sources C/N 
NO3

–-N 
removal/%

Tolerated heavy 
metals 

Time References

Pseudomonas LZ-4 Petrochemical sewage Sodium succinate 10 95.00 Cr(VI) 2016 [26] 

ZN1 Coking wastewater Sodium citrate 16 86.08 Zn(II), Cu(II), 
Cr(VI), Ni(II) 

2016 [27] 

PCN-2 Landfill leachate Glucose – 100.00 Cr(VI) 2015 [28] 

YG-24 Taihu sediments Sodium citrate 8 70.83 – 2015 [29] 

LX Activated sludge Sodium succinate 12 93.22 Cr(VI) 2020 [30] 

TJPU04 Activated sludge Sodium citrate – 93.00 – 2019 [31] 

G12 Sewage treatment plant Sodium citrate 10 98.00 Cr(VI) 2019 [32] 

Acinetobacter ND7 Activated sludge Sodium citrate 8 97.18 – 2019 [33] 

YB Sequential batch reactor Sodium succinate 15 99.05 – 2014 [15] 

HA2 Secondary sedimentation 
tank 

Sodium acetate – 80.00 – 2013 [34] 

Cupriavidus H29 Soil Sodium acetate 6 98.89 Cd(II) 2020 [35] 

S1 Coking plant Sodium pyruvate 14 98.03 Zn(II), Cu(II),  
Cr(VI) 

2016 [23] 

Rhodococcus CPZ24 Swine wastewater Sodium succinate – 67.00 – 2012 [36] 

Agrobacterium LAD9 Landfill leachate Sodium succinate 8.28 100.00 – 2012 [37] 

Aeromonas HN-02 Activated sludge Sodium succinate – 56.80 Zn(II), Cu(II) 2016 [38] 

Bacillus N31 Shrimp pond Sodium acetate 5–20 89.40 – 2017 [39] 

Alcaligenes C16 Coking plant Sodium citrate 14 94.70 Fe(II) 2014 [40] 

Halomonas B01 Salt pond sediment Sodium succinate 5 96.00 – 2017 [41] 

Enterobacter F2 Activated sludge Sodium citrate 10 95.00 Cu(II) 2015 [42] 

Arthrobacter D51 Paddy soil Sodium acetate – 78.32 Cu(II) 2019 [16] 

Y-10 Laboratory Sodium acetate – 100.00 Zn(II), Ni(II) 2019 [43] 

–: no result. 
 

除了脱氮性能，研究者还进一步探究了好氧

反硝化菌的关键酶。主要涉及的酶包括周质硝酸

盐还原酶(periplasmic nitrate reductase，Nap)、亚

硝酸盐还原酶(nitrite reductases，Nir)、一氧化氮

还原酶(nitric oxide reductas，Nor)和一氧化二氮

还原酶(nitrous oxide reductases，Nos)[44]。如图 1

所示，好氧反硝化过程是硝酸盐还原酶将 NO3
–-N

还原为 NO2
–-N，然后再通过亚硝酸盐还原酶转化

为 NO，NO 被一氧化氮还原酶还原成 N2O，最终

被一氧化二氮还原酶转变为 N2 的过程[46]。好氧

反硝化过程中所涉及的硝酸盐还原酶几乎都为

周质硝酸盐还原酶(Nap，催化好氧反硝化的第一

步，将 NO3
–-N 还原为 NO2

–-N)，而非膜质硝酸盐

还原酶(membrane-bound nitrate reductase，Nar)

主要作用于厌氧反硝化过程[47]。因为在好氧条件

下，膜质硝酸盐还原酶被抑制，而周质硝酸盐还

原酶对氧分子不敏感，仍具有活性[45]。反硝化过

程中的亚硝酸盐还原酶(Nir)有两种类型，一种是

细胞色素 cd，另一种是含铜酶[46]。纯化后的细胞

色素 cd 的催化产物是 NO 和 N2O 混合物，而纯 
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图 1.  好氧反硝化菌的反硝化过程[46] 

Figure 1.  Denitrification process of aerobic denitrifiers[46]. 
 

化后的含铜酶则将亚硝酸盐转化为 NO[48]。一氧

化氮还原酶是一种膜结合还原酶，含有 2 个血红

素 b 和 1 个血红素 c，在细胞膜外催化一氧化氮

的还原[46]。一氧化二氮是反硝化不完全而产生的产

物，一般会由一氧化二氮还原酶进行还原，最终转

变为氮气[49]。一氧化二氮还原酶(Nos)是一种位于

细胞周质的含铜蛋白，通过 nos z 基因编码[50]。 

2  重金属对好氧反硝化菌的影响 

重金属在环境中分布广泛，对细胞的危害主

要在于生物毒性，对细胞的损坏以及对其代谢过

程的干扰和抑制。随着近年来研究的不断深入，

学者们也发现了许多对不同类型重金属具有耐

受或抗性的好氧反硝化菌，如 Sun 等[23]分离出的

Cupriavidus sp. S1，可在耐受 20.0 mg/L Zn2+，或

8.0 mg/L Cu2+，或 5.0 mg/L Cr6+的同时，维持 90%

以上的氮去除率；He 等发现，当 Zn(II)浓度为   

30 mg/L 时，Arthrobacter arilaitensis Y-10 仍可去

除 NH4
+-N、NO3

–-N 和 NO2
–-N [43]。这些菌株经过

了长期的环境选择压力，细胞和代谢功能都产生

了相应的耐受能力以抵抗这些重金属离子的冲

击和毒害，细胞的代谢流程应对不同重金属的机

制也各不相同。 

2.1  铬 Cr(VI) 

Cr(VI)在工业中应用广泛，含 Cr(VI)废水的

来源包括冶金、电镀、制革、油漆、颜料、印染、

制药等行业[51]，这其中很多废水又同时是高硝酸

盐废水。微生物处理含氮废水以性价比高、二次

污染少引起了广泛关注[11]。但 Cr(VI)对很多微生

物 都 有 很 强 的 毒 性 ， 会 产 生 自 由 基 来 破 坏

DNA[30]，抑制微生物生长。所以筛选能耐受 Cr(VI)

或者能同时将其去除的脱氮微生物成为硝酸盐

废水处理中的热点。 

研究人员在探究好氧反硝化菌时，发现其中
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许多具有耐受 Cr(VI)的性能，如铜绿假单胞菌

(Pseudomonas aeruginosa) G12[32]最高可以同时

去除 500 mg/L 的 NO3
–-N 和 20 mg/L 的 Cr(VI)，

去除效率极高，均可达 95%以上，且结果表明

Cr(VI)的初始浓度对菌株 G12 的生长影响不明

显，NO3
–-N 浓度的提高还可以促进 Cr(VI)的去

除；He 等 [28]发现铜绿假单胞菌 P. aeruginosa 

PCN-2 最高可耐受 5 mg/L 的 Cr(VI)，可在 21 h 内

去除全部的 Cr(VI)，在 33 h 内去除近 200 mg/L 的

NO3
–-N，当 Cr(VI)浓度提升至 7.5 mg/L 时，NO3

–-N

去除效率迅速下降，只有 8.99%；P. brassicacearum 

LZ-4[26]在 Cr(VI)浓度为 50 mg/L，NO3
–-N 为   

700 mg/L 时依然可生长，OD 值达到 0.8 以上，

50 mg/L 的 Cr(VI)对去除 100 mg/L NO3
–-N 没有

明显抑制作用，LZ-4 能在 84 h 内去除 80.2%的

NO3
–-N，反硝化速率为 7.09 mg/(L·h)，并且同时

在 61 h 内完全还原 Cr(VI)，最大去除速率为   

0.236 mg/(L·h)[26]；Yang 等[52]分离出 1 株恶臭假

单胞菌 P. putida NP5，发现 Cr(VI)对其生物毒性

并不显著，当 Cr(VI)浓度为 50 mg/L 时，对氮和

磷的去除也只有部分抑制，并且在菌株异养硝化

过程中，检测到 Cr(VI)浓度的降低。 

这些好氧反硝化菌表现出的对 Cr(VI)的抗

性，是由于具有独特的自解毒能力，其耐受机制

主要涉及 3 类。一是通过产生不同的代谢产物来

抵抗重金属的毒性。Chovanec 等 [53 ]通过研究

Geobacter metallireducens，Desulfovibrio desulfuricans

和 Sulfurospirillum barnesii 发现，每株菌的 Cr(VI)

抗性机制都不一样，G. metallireducens 通过产生

Fe(II)来还 原 Cr(VI)，间接地减少 Cr(VI)；       

D. desulfuricans 能够还原 Cr(VI)则是由一种分泌

到培养基中的具有热稳定性和氧化还原活性的

次级代谢物导致的，但此化合物如何还原 Cr(VI)

还有待进一步研究；S. barnesii 对 Cr(VI)的抗性

是因为同时具有一种还原酶和一种具有氧化还

原活性的代谢物。二是重金属离子对关键酶类的

活性及基因表达有一定的促进作用。Yu 等[26]通过

研究菌株的基因发现，Cr(VI)可以促进反硝化基

因的表达，加入 30 mg/L 的 Cr(VI)之后，亚硝酸

盐还原酶基因 nirK、一氧化氮还原酶基因 norB

和一氧化二氮还原酶基因 nosZ 的表达水平上调

了 85–97 倍，这可能是因为铬的氧化态可能会诱

导反硝化过程中的氧化还原酶。第三则涉及氧化

还原电势，此类菌能够还原 Cr(VI)的主要原因是

硝酸盐还原酶对电子的竞争能力弱于 Cr(VI)还原

酶，图 2 总结了此类好氧反硝化菌对 Cr(VI)进行

还原的可能机制，Pseudomonas sp. LZ-4[26]的好氧

反硝化过程和 Cr(VI)还原过程分别使用醌/细胞 

 

 
 

图 2.  好氧反硝化和 Cr(VI)还原的可能机制[26,28] 

Figure 2.  Possible mechanism of aerobic denitrification 
and Cr(VI) reduction. Collated from [26,28]. Nap: 
periplasmic nitrate reductase; Nir: nitrite reductases; 
Nor: nitric oxide reductas; Nos: nitrous oxide reductases; 

Cyt: cytochrome; ChrR: chromate reductase.  
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色素 c 和 NAD(P)H 作为电子供体，说明两个过

程之间的电子竞争是间接的，为同时去除 Cr(VI)

和 NO3
–-N 提供了可能。He 等[28]通过电子顺磁共

振法研究了 P. aeruginosa PCN-2 对 Cr(VI)的还原

过程，在 ChrR 的催化作用下，Cr(VI)从 NADH

接收 1 个电子，生成中间产物 Cr(V)，并将其还

原为最终稳定产物 Cr(III)，并且在反应过程中，

Cr(VI)较 NO3
–-N 优先接受电子，所以增加 Cr(VI)

浓度会加强对好氧反硝化的抑制。Pseudomonas 

aeruginosa G12[32]的表面存在-OH，-NH，-CHO，

-CONH，可为 Cr(VI)还原提供电子，使 Cr(VI)可

在细菌表面被还原为 Cr(III)并与 Cl–合成 CrCl3 晶

体。上述菌株对 Cr(VI)的抗性机制，是将毒性价

态的六价铬还原成为没有毒性的三价铬状态。深

入好氧反硝化菌分子水平和基因水平解毒机制

的研究，有助于更好地指导实际应用。 

2.2  铜 Cu(II) 

铜的化合物(如硫酸铜、氯化铜等)极易溶于

水[54]，造成其在环境中的流动性很高。冶金、电

子、颜料和化工合成等多种含硝酸盐工业废水

中，都含有 Cu(II)[55]，传统微生物方法在处理此

类废水时，仍面临着巨大的压力，处理效率不高，

主要包括 Cu(II)对细胞本身的毒害以及对反硝化

基因表达的抑制，所以优化提高含 Cu(II)硝酸盐

废水的反硝化菌剂处理效率是当前重点研究方

向，同时也是未来技术发展的主要内容之一。 

关于好氧反硝化菌的细胞对 Cu(II)的耐受性

能，NO3
–-N 去除活性的研究较多。当 Cu(II)浓度

为 0.01 mmol/L 时，Paracoccus sp. YF1 对 NO3
–-N

去除率为 98.0%，浓度为 0.05 mmol/L 时，NO3
–-N

去除率为 68.7%，但当 Cu(II)浓度超过 0.1 mmol/L

时，就会对菌株产生较强的抑制[56]；Alcaligenes 

faecalis WY-01 在 Cu(II)浓度为 3 mmol/L 的情

况下，氮去除率为 98.19%±2.83%，Cu(II)浓度升

高至 8 mmol/L 时，依然可去除 68.72%±5.34%的  

氮 [57]；阴沟肠杆菌 Enterobacter cloacae F2 在

Cu(II)浓度达到 80 mg/L 的情况下，对 NO3
–-N 的

去除率仍高达 80%以上，并能在反应过程中除去

部分的 Cu(II)[42]；Pseudomonas putida ZN1 对

Cu(II)很不敏感，当 Cu(II)浓度低于 80 mg/L 时，

氮的去除不受任何影响，Cu(II)浓度为 400 mg/L

时，ZN1 能有效去除 96.58%的氮，当 Cu(II)浓度

提 升 至 800 mg/L 时 ， 氮 去 除 率 仍 能 维 持 在

62.10%[27]。上述研究说明，不同的微生物种类，

或者同样科属的微生物不同菌株之间对 Cu(II)的

耐受能力存在很大差异，耐受程度和原因也各不

相同。 

整体上说，较低浓度的 Cu(II)可以有效促进菌

株的反硝化作用，但高浓度的 Cu(II)却对菌株生长

有很强的抑制作用[16]。张进等[42]对添加含 Cu(II)

浓度在 80 mg/L 污水处理前后的菌株 E. cloacae 

F2 进行了扫描电镜比对，发现菌株形态并无明显

差别，可认为该浓度的 Cu(II)对于菌株脱氮过

程中的细胞无明显影响，但发现活性反应过程

中可溶性代谢产物增多，这些可溶性产物中存

在一些基团与铜离子发生络合后使其沉淀，减

轻 Cu(II)对菌体产生的生物毒性[42]。Lu 等[56]在研

究 Paracoccus sp. YF1 时发现，Cu(II)通过影响还

原酶(硝酸盐还原酶和亚硝酸盐还原酶)的活性来

抑制反硝化作用，并通过傅氏转换红外线光谱等

方法确定了酰胺基、羧基和醚基的孤对电子可以

提供 Cu(II)的结合位点，使 Cu(II)吸附在细胞表

面，从而对好氧反硝化产生影响。Zhang 等[27]认

为菌株 ZN1 对 Cu(II)的高耐受性可能是因为具有
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相关的铜抗性基因，并成功扩增出一条 copB-I

片段，该片段使得菌株 ZN1 可以编码相应的铜抗

性蛋白，对 ZN1 菌株的高铜耐性起着不可或缺的

作用。好氧反硝化菌对铜的耐受机制主要分为  

2 类，一是好氧反硝化菌可通过表面官能团来吸

附 Cu(II)，降低 Cu(II)对细胞内部的毒性，二是

细胞本身含有抗铜基因，在含 NO3
–-N 废水处理

过程中，这些基因在 Cu(II)的诱导下表达，使得

细胞能够耐受高浓度的 Cu(II)[27]。 

同时研究发现，Cu(II)耐受和 Cr(VI)耐受最

大的区别是出现了低剂量促进的效果，这可能是

因为 Cu(II)是微生物生长所必需的微量元素，在

低浓度下可以促进细胞代谢以及提高微生物生

长所需酶或辅酶的合成[58]。Cu(II)好氧反硝化菌

的发现，给含铜高硝酸盐废水的治理提供了新的

思路，在冶金、电子等废水处理方面有广泛的应

用前景。 

2.3  镉 Cd(II) 

水中镉污染的主要来源是电镀、冶炼、染料、

电池和化学合成等工业废水的排放[59]。由于同时

具有除氮除镉能力的微生物在环境中的种类、数

量较少[60]，镉-硝酸盐废水处理的生物技术需求更

加迫切，所以发展处理此类废水的微生物对应的

工程应用技术，成为了研究人员的当务之急。 

有关含镉废水反硝化的处理相关研究报道

不多，同时环境中存在的可以耐受或去除 Cd(II)

的微生物不多，从而导致 Cd(II)条件下硝酸盐降

解的菌剂资源相对较少。Cupriavidus sp. H29[35]

可同时去除 NO3
–-N、Cd(II)和 P，初始浓度分

别为 55.2、30.0、50.0 mg/L 时，去除率可达

98.89%、85.01%及 75.23%，并且 Cd(II)和 P 还可

在生物作用下共沉淀；Gui 等[24]在研究 Cd(II)对

Pseudomonas stutzeri PCN-1 的影响时发现，随着

Cd(II)浓度的逐渐升高，虽然 NO3
–-N 最终可被完

全消耗，但菌株反硝化速率逐渐降低，当 Cd(II)

浓度为 2.5 mg/L 时，去除速率降低至 1.7 mg/(L·h)。 

在代谢产物和分子机制方面，涉及镉的研究

集中在 Cd(II)去除途径、基因表达、以及 Cd(II)

和氮去除的共代谢方面。Cd(II)对好氧反硝化菌

的影响主要有两类，一是细菌通过产生特定的机

制，如在细胞内聚集络合重金属离子[61]，或者通

过产生代谢产物使重金属离子在细胞外部发生

沉淀等方式，耐受 Cd(II)。Cupriavidus sp. H29[35]

去除 Cd(II)主要通过两种途径，一是细胞通过生

物作用将有机碳转化为二氧化碳，二氧化碳与液

体介质中的镉离子反应生成碳酸镉沉淀，二是在

细胞的生物作用下，镉离子与磷酸基反应形成磷

酸镉沉淀。并且研究者通过研究膜组分和细胞质

组分对 Cd(II)的去除率发现细胞对 Cd(II)的去除

主要是由于膜相关蛋白的作用。二是通过影响好

氧反硝化菌的基因表达水平，间接影响硝酸盐的

去除[62]。Gui 等[24]认为 Cd(II)对好氧反硝化的影

响与基因表达水平密切相关，他们通过实验发现

因为硝酸盐还原酶基因 napA 在所有实验组中的

表达水平相当，所以在较高浓度的 Cd(II)条件下，

NO3
–-N 才 可 被 活 性细 胞 完 全去 除 ， 而大 量 的

NO2
–-N 的 产 生 ， 则是 由 于 硝酸 盐 还 原酶 基 因

napA 和亚硝酸盐还原酶基因 nirS 的表达水平之

间存在时滞，当 Cd(II)浓度为 2.5 mg/L 时，NO2
–-N

成为反硝化过程的最终产物，说明 Cd(II)对 nirS

基因的抑制作用比对 napA 基因的抑制更严重。

可以看出，Cd(II)在好氧反硝化过程中可以通过

与其他的物质形成沉淀或是被吸附的方式来去

除，这在厌氧反硝化的过程中也有报道，Su 等[63]
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在研究厌氧反硝化菌 Pseudomonas sp. H117 时发

现该菌可以同时除去 NO3
–-N、Mn 和 Cd，H117

可 通 过 生 物 矿 化 的 方 式 来 氧 化 Mn(II) ， 形 成

MnO2，而 MnO2 则可进一步吸附 Cd(II)，研究者

还对厌氧及好氧条件下去除率做了对比，发现只

有 NO3
–-N 的去除率显著降低，而 Cd(II)和 Mn(II)

的去除无显著差别。这为我们提供了新的思路，

在去除其他重金属离子时，也可以尝试通过添加

其他物质的方法，使两者进行共代谢，从而达到

富集进而去除重金属污染物的目的。 

2.4  其他重金属 

除了 Cr(VI)、Cu(II)和 Cd(II)外，研究者发现

好氧反硝化菌还能耐受锌(Zn)、镍(Ni)、铁(Fe)

等其他重金属离子。Chen 等[64]在探究 ZnO 纳米

材料对 Pseudomonas stutzeri PCN-1 的影响时发

现，ZnO 的存在会导致反硝化反应的延迟，在 8 h

时，对照组中 NO3
–-N 去除率为 100%，而在 ZnO

浓度为 1、4、16、64、128 mg/L 的实验组中，

NO3
–-N 去除率仅为 61.9%、42.5%、38.1%、19.4%

和 10.9%，在 32 h 之后，各实验组中的 NO3
–-N

均可完全去除，说明活性细胞对 ZnO 纳米材料的

耐受度较高。ZnO 纳米材料对细胞产生毒性，

主要有两个原因，一是由于静电力，ZnO 吸附

在细胞表面，对细胞产生毒性；二是因为活性

氧的产生极大抑制了关键反硝化酶的基因表达

和催化活性 [64]。Zn(II)不仅是一种重要的微量元

素，还是氮循环过程中许多酶类(氨单加氧酶、

一 氧 化 二 氮 还 原 酶 和 亚 硝 酸 盐 还 原 酶 )的 重 要

辅因子 [66]。Zhang 等 [65]的研究表明较低浓度的

Zn(II) (<10 mg/L)对脱氮过程并无明显抑制，甚至

有利于提高菌群的活性，但高浓度的 Zn(II)会与

微生物体内酶发生化学结合，从而破坏微生物的

酶结构和活性，最终对脱氮过程产生抑制[66]。同

时，也有研究发现，长期存在于含 Zn(II)的环境中，

可提高微生物对 Zn(II)的抗性[67]。Aeromonas sp. 

HN-02[38]对 Zn(II)不敏感，Zn(II) 浓度为 8 mg/L

时，N 去除率仍能维持在 94.59%。P. putida ZN1[27]

可耐受较高浓度的 Zn(II) (80 mg/L)，N 去除率为

97.79%，与对照组相同。 

研究同时发现，同 Zn 相比，微生物对 Ni(II)

的敏感度较高，Ni(II)浓度从 20 mg/L 增加到   

80 mg/L，N 的去除率从 71.29%下降到 31.52%[27]。

Ma 等[68]认为，Ni(II)的存在会影响反硝化酶的活

性，但同时细菌也会分泌更多的胞外聚合物，通

过其中的官能团与 Ni(II)进行络合，来保护自己。

王瑶等[40]发现，在 24 h 时，Fe(II)浓度增加，可

以促进 Alcaligenes faecalis C16 的生长和 N 的去

除；而 Fe(II)与 Mg(II)和 Mn(II)共同存在时，也

有利于菌株 C16 的生长和氮的去除，这可能是因

为不同金属离子间的协同作用和代谢产物之间

的共代谢作用。而 Li 等[69]在研究组合重金属离

子及单一重金属离子对好氧反硝化的影响时发

现，20 mg/L Cu(II)+10 mg/L Cr(VI)无论是对反硝

化速率还是对好氧反硝化关键酶的活性的抑制，

都只略高于单独添加 20 mg/L Cu(II)，这说明

Cu(II)和 Cr(VI)共存时，对微生物酶活性并没有

协同抑制作用。这些发现证明了好氧反硝化菌在

含重金属的废水中也能有效脱氮，进一步地拓宽

了其技术应用范围，也为今后处理此类废水增加

了一些其他的可选方案。 

3  总结和展望 

从好氧反硝化菌被发现至今，取得了丰硕的

研究成果，研究的深度和广度也在不断扩大。从
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最初关于菌株筛选、最适生长条件、最佳脱氮效

果及关键酶研究，到之后发掘好氧反硝化菌能同

时脱氮除磷，耐受低温、高盐、贫营养等极端环

境，这使得好氧反硝化菌在废水处理中具有广泛

应用前景。能耐受过量重金属甚至同时去除重金

属的好氧反硝化菌的发现，再一次拓宽了人类对

这类具有重要工业应用前景的菌株的认知和其

应用范围。不同的重金属对于好氧反硝化菌的影

响不同，研究重金属对于好氧反硝化的影响以及

两者之间的相互作用和代谢流程，对处理冶金、

染料等工业废水，都具有重要的意义。 

但是，好氧反硝化菌的研究仍面临着一些挑

战：(1) 深入研究耐重金属好氧反硝化菌在重金

属/好氧反硝化活性同环境条件之间的相互影响，

提高环境普适性和鲁棒性，提高技术应用范围。

(2) 重金属的存在可能会导致好氧反硝化的副产

物(NO2
–-N、N2O)增多，如何通过生物强化或其

他方法减少这些有害副产物的产生，降低其环境

潜在影响，也是一个理论研发和技术开发的难

点。(3) 许多好氧反硝化菌能同时耐受多种重金

属，也有部分菌株可以使两种污染物协同去除，

其共代谢的机制需要更深入的研究。(4) COD 也

是废水处理的一个重点，如何提高好氧反硝化菌

同 COD 去除之间的兼容性，也是重金属污染废

水处理中另一个急需解决的问题。 
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Metabolic characteristics of aerobic denitrifiers and their 
interactions with heavy metals 
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Abstract: Aerobic denitrification is an aerobic process to convert NO3
–-N into N2. Aerobic denitrifiers not only 

denitrify well, but also survive under extreme conditions such as to tolerate a variety of heavy metals. This paper 

summarizes the effects of Cr(VI), Cu(II), Cd(II) on the denitrification efficiency of aerobic denitrifiers. At the same 

time, the mechanisms of aerobic denitrifiers to tolerate or remove different heavy metals are summarized. The 

application potential of aerobic denitrifiers in industrial wastewater is analyzed, and the future research direction of 

aerobic denitrifiers is proposed, to provide comprehensive theoretical understanding and technical support for the 

treatment of nitrogen and heavy metals pollution in industrial water. 
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