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摘要：【目的】土壤水分变化会影响微生物介导的氮转化。探明土壤氮初级转化速率，反映土壤内部氮素动态变化，探

索氮转化对土壤水分变化的响应机制。【方法】采用15N 成对标记技术，利用数值优化模型，量化不同水分条件 (最大持

水量的 20%、60%、80%、100%) 下，有机氮矿化、铵态氮 ( ) 微生物同化、自养硝化、异养硝化和硝态氮 ( ) 消

耗等主要氮转化过程的初级转化速率。【结果】土壤不同氮转化过程对水分变化的响应不同。随土壤含水量上升 (从最

大持水量的 20% 升至 100%)，土壤中易分解有机氮库初级矿化速率 ( ) 从 1.757 mg·kg−1·d−1 增加到 2.598 mg·kg−1·d−1，

难分解有机氮库初级矿化速率 ( ) 变化不显著，总初级矿化速率 (M，即 和 ) 显著上升。初级自养硝化速率

( ) 随土壤含水量增加而增加，在最大持水量为 100% 时达到最大值 (0.266 mg·kg−1·d−1)；初级异养硝化速率 ( ) 随

土壤含水量增加先上升后下降，在最大持水量为 60% 时达到最大值 (0.115 mg·kg−1·d−1)；土壤在最大持水量为 80% 和

100% 时 显著大于 ，总初级硝化速率 (N，即 和 ) 随土壤含水量增加而增大。总初级 微生物同化速

率 ( ) 随土壤含水量增加线性上升，土壤在最大持水量的 100 % 时达到最大值 (1.941 mg·kg−1·d−1)；初级 消耗速

率 ( ) 在最大持水量的 80% 和 100% 时明显增加，总无机氮消耗速率 ( 和 ) 随土壤含水量增加显著增大，并在

最大持水量的 80% 时超过总氮初级矿化速率。因此，随含水量增加土壤氮净矿化速率先上升到最大值，然后迅速下降为

负值。【结论】红壤不同无机氮产生和消耗过程对水分变化的响应不同；适当增加土壤含水量可提高红壤氮素的可利用

性。图 5 表 1 参 48

关键词：土壤水分变化；氮初级转化速率；红壤；15N 示踪技术

中图分类号：S714.2            文献标志码：A            文章编号：2095-0756(2021)05-0896-10

Response of nitrogen transformations to moisture changing in red soil

DAN Xiaoqian1，CHEN Zhaoxiong1，CHENG Yi1,2,3,4，CAI Zucong1,2,3,4，ZHANG Jinbo1,2,3,4

（1. School  of  Geography,  Nanjing Normal  University,  Nanjing 210023,  Jiangsu,  China;  2. Key Laboratory of  Virtual

Geographic  Environment,  Ministry  of  Education,  Nanjing  Normal  University,  Nanjing  210023,  Jiangsu,  China;

3. Jiangsu  Center  for  Collaborative  Innovation  in  Geographical  Information  Resource  Development  and  Application,

Nanjing Normal University, Nanjing 210023, Jiangsu, China; 4. State Key Laboratory Cultivation Base of Geographical

Environment Evolution, Nanjing Normal University, Nanjing 210023, Jiangsu, China）

Abstract: [Objective] Soil moisture variations can affect microbial-mediated N transformation. The purpose of
this study is to determine the gross transformation rate of soil N, and explore the dynamic change of N in soil
and the response mechanism of N transformation to soil water change. [Method] By using 15N paired labeling
technique  and  a  numerical  optimization  model,  the  gross  conversation  rates  of  the  main  N  transformation 
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processes  including  organic  N  mineralization,    microbial  assimilation,  autotrophic  nitrification,

heterotrophic  nitrification,    consumption  in  red  soil  under  different  water  conditions  (20%,  60%,  80%,
100% water  holding capacity)  were  measured and fitted. [Result] The responses  of  different  types  of  soil  N
transformation to moisture change varied substantially. With the increase of soil moisture (from 20% to 100%
water holding capacity), the gross mineralization rate of labile organic N ( ) increased from 1.757 to 2.598
mg·kg−1·d−1, while the gross mineralization rate of recalcitrant organic N ( ) remained stable, and the total
gross rate of N mineralization ( + ) was significantly enhanced by increasing soil moisture from 20% to
100%  water  holding  capacity.  The  gross  rate  of  autotrophic  nitrification  ( )  increased  significantly  with
increasing moisture, and reached the maximum value (0.266 mg·kg−1·d−1) at 100% water holding capacity. The
gross  rate  of  heterotrophic  nitrification  ( )  firstly  increased  and  then  decreased  with  the  increase  of  soil
moisture,  reaching the  maximum value  (0.115 mg·kg−1·d−1)  at  60% of  the  maximum water  holding capacity.

  value  (0.115  mg·kg−1·d−1)  was  lower  than  that  of   when  soil  moisture  was  80%  and  100% water
holding capacity, and the total gross rate of N nitrification ( + ) increased continuously with the increase
of  soil  moisture.  The  gross  rate  of   microbial  assimilation  rate  ( )  increased  linearly  with  increasing

moisture, and the highest rate (1.941 mg·kg−1·d−1) was observed at 100% water holding capacity. The gross rate
of    consumption  ( )  increased  significantly  at  80%  and  100%  water  holding  capacity,  and  the  total
inorganic  N  consumption  rate  ( + )  increased  obviously,  and  exceeded  total  gross  rate  of  N
mineralization at 80% water holding capacity. In general, the net rate of N mineralization firstly increased to the
maximum  value  at  60%  water  holding  capacity,  and  then  decreased  rapidly  to  negative  value(i.e.  net
consumption)  at  80%  and  100% water  holding  capacity. [Conclusion] Different  types  of  inorganic  nitrogen
production and consumption have different responses to water change in red soil. The availability of nitrogen in
red soil could be improved by increasing soil water content appropriately. [Ch, 5 fig. 1 tab. 48 ref.]
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NO−3

NH+4 NO−3
NH+4 NO−3

近年来，受全球气候变化的影响，极端降水事件频繁发生，严重危害经济社会发展、人类生命安全

以及生态系统稳定[1]。降水是自然生态系统中水分调节的重要过程，为植物、动物和微生物的生理活动

提供水分，也影响着土壤中营养元素迁移和转化[2−3]。氮是植物生长发育必需的营养元素之一[4]，土壤氮

素是植物可利用氮素的主要来源，它的有效性受微生物介导的土壤氮转化控制[5]，而水分则通过影响土

壤氧气 (O2)、底物扩散、微生物活性及其群落结构等进而影响土壤氮转化[6−8]。CURTIN等[9] 发现土壤水

分对氮素矿化作用的影响包括对微生物生物量的直接影响和扩散底物的间接影响；MANZONI等[10] 发现

土壤水分变化显著影响微生物群落结构，如真菌和放线菌比细菌更耐受干旱胁迫、干旱土壤中革兰氏阳

性菌比革兰氏阴性菌更占优势等。适量的土壤水分含量能促进氮素迁移和转化，提高氮素有效性，有利

于植物生长，而一旦水分含量超过临界范围会引起生态系统负面效应，如硝态氮 ( )淋溶造成的水体

富营养化、反硝化增强造成的气体污染、营养元素不足造成的生物多样性降低等[11−12]。因此，研究土壤

水分变化如何影响氮转化对评估全球气候变化背景下土壤氮素有效性及其生态效应具有十分重要的意

义。已有研究认为：土壤水分变化对氮净转化速率有影响[13−14]，氮净转化速率能够表征土壤供氮能力和

氮损失风险[15]，但仅代表单位时间内某种特定形态氮素的净含量变化，是与氮库相关的多个氮初级转化

速率的综合结果；氮初级转化速率是指土壤氮素从一种形态转化为另一种形态的实际转化速率[16−17]。土

壤净矿化速率低并不意味着土壤未发生矿化和硝化作用，也可能是因为矿化和硝化作用产生的铵态氮

( )和 被微生物同化而抵消[18−19]，因此氮初级转化速率更能反映土壤真实的氮素动态变化。土壤

不同氮转化过程，如有机氮矿化、 微生物同化、自养硝化、异养硝化、 微生物同化、反硝化

等，是同时发生的，这些过程的初级速率决定了土壤无机氮的主导形态、含量变化和去向[5]。当前定量

研究土壤水分变化对氮初级转化速率影响的报道很少，且主要集中于土壤氮初级矿化和硝化速率[19−20]，
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氮转化对土壤含水量变化的响应机制还不是很清楚。明确不同氮转化过程的初级速率对水分变化的响

应，能更好地评估全球气候变化背景下土壤氮素动态及其有效性。KIRKHAM等[21] 在 1954年提出了运

用15N稀释技术结合算术分析方法定量土壤氮初级转化速率的方法；随着计算机分析技术的快速发展，

一些数值优化模型取代了较为简单的算术分析计算方法，使得土壤氮转化研究更接近于真实过程[22−23]。

MÜLLER等[23] 提出，利用土壤氮转化模型如15N示踪模型，可同时计算出有机氮矿化、 微生物同

化、自养硝化、异养硝化、 微生物同化等 10个过程的氮初级转化速率。红壤约占中国土地面积的

21%，广泛分布在热带和亚热带地区，气候条件优越，开发利用潜力巨大，在农业、经济、生态可持续

发展中占有重要地位和作用[24]。明确红壤氮转化对土壤水分变化的响应，能够为全球气候变化背景下红

壤氮素动态及其生态效应的研究提供基础数据。本研究在江西双圳林场采集典型的红壤，采用15N成对

标记技术，结合数值优化模型 (NtraceBasic)，量化红壤不同水分条件 (最大持水量的 20%、60%、80%、

100%) 下土壤不同氮转化过程的初级速率，为探明红壤氮转化对土壤水分变化的响应机制提供基础。 

1    材料与方法
 

1.1    研究区概况

研究区江西省鹰潭市双圳林场 (27°59′N，117°25′E)属亚热带季风气候，年平均气温为 17.6 ℃，年

平均降水量为 1 778 mm，主要集中在 4−6月。土壤为花岗岩母质发育的红壤，优势植被是马尾松 Pinus
massoniana 和杉木 Cunninghamia lanceolata。于 2018年 11月在研究区随机选择 5个 1 m×1 m地块，除

去凋落物层，采集 0~20 cm土壤样品。所有样品混合均匀，过 2 mm筛，1份存于 4 ℃ 冰箱用作培养实

验，1份风干后用于理化性质测定。供试土壤 pH 5.07，有机碳和全氮质量分数分别为 19.78和 1.92 g·kg−1，
可溶性有机碳质量分数为 236.5 mg·kg−1。 

1.2    15N成对标记实验

NH+4 NO−3

称取相当于 20 g烘干土的鲜土置于 250 mL三角瓶中，用带孔保鲜膜封住瓶口，放入 25 ℃ 恒温培

养箱中预培养 24.0 h。取出预培养样品，分 2组，1组加入 2 mL15N丰度为 10.20% 的15NH4NO3，另 1组

加入 2 mL15N丰度为 10.25% 的 NH4
15NO3，每组氮添加量均为 30 mg·kg−1。设置 4个土壤水分梯度，即

土壤最大持水量的 20% (W20，干燥状态)、60% (W60，水分最适合的好氧状态[25])、80% (W80，好氧状

态与厌氧状态的转折点 [26])、100% (W100，水分饱和状态)，用带孔保鲜膜封住三角瓶口，继续置于

25 ℃ 恒温培养箱中培养 144.0 h。每隔 2 d补充土壤水分。在加入15NH4NO3 或 NH4
15NO3 后 0.5、48.0、

96.0、144.0 h进行破坏性取样，测定土壤 、 质量分数及15N丰度。
 

1.3    土壤理化学性质测定
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土壤 pH采用 DMP-2型 pH计 (Quark)测定，土水质量比为 1.0∶2.5。土壤有机碳质量分数采用高温

重铬酸钾-外加热法测定。土壤全氮质量分数使用半微量开氏消煮法测定。土壤可溶性有机碳质量分数

采用 TOC仪 (Multi N/C)测定。用 2 mol·L−1 的氯化钾 (KCl)溶液浸提土壤 和 ，使用流动分析仪

(SA1000, Skalar)测定氮质量分数。用氧化镁 (MgO)和戴维斯合金微扩散结合草酸吸附法分离浸提液中

的 和 ，使用同位素质谱仪 (Europa Scientific Integra)测定15N丰度。
 

1.4    数据计算与统计分析

NH+4 NO−3
MNlab

MNrec ONrec

NO−3 ONH4 NH+4 NO−3 INH4_Nlab NH+4
INH4_Nrec NH+4 CNO3 NO−3

NO−3 DNO3 NO−3 NH+4 ANH4 NH+4 RNH4a

NH+4
MNlab MNrec ONH4 ONrec

NH+4 INH4 INH4_Nlab INH4_Nrec

采用 NtraceBasic 模型定量土壤中主要氮转化过程的初级速率[23](图 1)，将测定的土壤 和 质量

分数及15N丰度输入模型，通过优化运算，计算土壤中 10种氮转化的初级速率。其中 表示易分解有

机氮库初级矿化速率， 表示难分解有机氮库初级矿化速率， 表示初级异养硝化 (难分解有机氮

库氧化为 )速率， 表示初级自养硝化 ( 氧化为 )速率， 表示微生物同化 到易分

解有机氮库速率， 表示微生物同化 到难分解有机氮库速率， 表示初级 消耗 (微生物

同化 和反硝化)速率， 表示 异化还原成 速率， 表示 的吸附速率， 表示

的释放速率。ZHANG等[27]、MÜLLER等[23] 和 RÜTTING等[28] 详细介绍了该模型，包括参数设置和

具体操作等。总氮初级矿化速率计算方法：M= + 。总氮初级硝化速率计算方法：N= + 。

总初级 微生物同化速率计算方法： = + 。土壤氮净矿化和净硝化速率的计算方法参
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照 文 献 [29]： MN=24×(MN1−MN0)/t， NN=24×(NN1−
NN0)/t。其中，MN 表示净矿化速率 (mg·kg−1·d−1)，
NN 表示净硝化速率 (mg·kg−1·d−1)，MN1 表示培养结

束时土壤 和 质量分数 (mg·kg−1)，MN0 表示

培养开始时土壤 和 质量分数 (mg·kg−1)，
NN1 表示培养结束时土壤 质量分数 (mg·kg−1)，
NN0 表示培养开始时土壤 质量分数 (mg·kg−1)，
t 为培养时间 (h)。

采用单因素方差分析 (ANOVA)检验 4个水分

处理间各土壤氮转化速率的差异。根据实际实验重

复次数，计算各个氮转化过程速率在 5% 显著性水

平下的最小显著性差异[30]。观测到的误差与实际重

复次数有关，反映在各参数的概率密度函数中 [23]。

使用 Sigma Stat 4.0(Systat Software)进行统计分析。

方程拟合和图形绘制均在 Sigma Plot 14.0上完成。 

2    结果与分析
 

2.1    无机氮质量分数和15N丰度
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如图 2所示：土壤 、 质量分数及15N丰度的模型拟合结果与实测结果吻合较好 (R2＞0.84)。
培养期间，W20和 W60处理下 质量分数显著增大；随培养时间增加，W80和 W100处理下 质量

分数逐渐增大，96.0 h后缓慢减小，并且在整个培养时间小于 W20和 W60处理 (图 2A)。随培养时间增

加，土壤 质量分数逐渐下降，且土壤含水量越大， 质量分数下降越快，说明增加土壤含水量促

进了红壤 消耗 (图 2B)。随培养时间和土壤水分含量增加，添加15NH4NO3 处理的土壤 库15N丰度
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图 1    土壤氮素初级转化速率的15N 示踪模型
Figure 1    15N tracing model of gross soil N transformation rates
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NH+4 NO−3图 2    不同水分土壤 和 质量分数及15N 丰度
NH+4 NO−3Figure 2    Measured (spots) and model-fitted (lines) values of concentration and 15N abundance of the   and   under various moistures
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NO−3 NH+4
NH+4 NO−3

NO−3

降低 (图 2C)，而 库15N丰度有上升趋势 (图 2D)，说明发生了有机氮矿化和 氧化作用，土壤含水

量越大，该作用越强；相反，添加 NH4
15NO3 处理的土壤 库15N丰度变化不显著 (图 2C)，而 库

15N丰度逐渐降低 (图 2D)，表明有自然丰度或者更低丰度的 进入该库。 

2.2    土壤含水量对氮转化速率的影响

土壤氮净矿化速率 (MN)和净硝化速率 (NN)均随含水量增加先上升后下降，且在 W60处理时达到最

大，分别为1.227和−0.385 mg·kg−1·d−1，W80和W100
处理的氮净矿化速率和所有处理的氮净硝化速率均

是负值 (图 3)。
NO−3 NH+4 DNO3 NH+4

ANH4 RNH4a

MNlab

MNrec

NH+4 INH4

NH+4

异化还原成 ( )、 的吸附速率

( )和释放速率 ( )极低，可忽略不计，其他

氮转化过程初级转化速率受水分变化影响显著。

由图 4A可知：当土壤含水量增加， 从 1.757
mg·kg−1·d−1 (W20)增大到 2.598 mg·kg−1·d−1(W100)，

变化不显著，因此 M 呈指数上升 (R2=0.92)。总

初级 微生物同化速率 ( )随土壤含水量增加显著

增加，在W100处理时达最大值 (1.941 mg·kg−1·d−1)；
主要被微生物同化到难分解有机氮库，以 W80

ONH4

ONrec

ONH4 ONrec

CNO3 INH4

CNO3

和W100处理最明显 (图 5)。土壤 随含水量增加而增大，在W100处理下达到最大值 (0.266 mg·kg−1·d−1)；
随含水量增加呈现先上升后下降的变化特点，W60处理时达到最大值 (0.115 mg·kg−1·d−1)；W80和

W100处理下 明显大于 ，所以 N 随土壤含水量增加而增加 (图 4B)。土壤含水量由最大持水量的

20%(W20)升到 100%(W100)时， 先缓慢下降，之后迅速增加，因此总无机氮消耗速率 (
和 )随土壤含水量增加显著增大。土壤不同氮过程的初级转化速率随土壤含水量梯度变化的拟合方

程见表 1。 

3    讨论

MNlab

MNlab

MNlab

土壤水分通过影响 O2、底物扩散、微生物活性及其群落结构等影响氮转化过程，控制土壤氮素有效

性，影响生态系统稳定[5−6, 8]。本研究表明：土壤不同活性有机氮库初级矿化速率对水分变化的响应不

同。CHEN等[31] 发现：30% 土壤孔隙含水量 (WFPS)处理的黑土易分解有机氮库初级矿化速率 ( )显
著高于 70%WFPS处理，可能与低水分条件下微生物渗透压调节有关。本研究中 随土壤含水量增加

(从土壤最大持水量的 20% 到 100%)显著增加，说明影响红壤易分解有机氮库初级矿化速率的机制与黑

土不同。增加土壤含水量可促进反应底物扩散[29, 32]，提高微生物与底物接触机率，进而刺激土壤易分解

有机氮库矿化过程。一般来讲，当土壤含水量达到最大持水量的 100% 时，土壤处于厌氧状态，不利于

除厌氧微生物外的其他微生物生存。本研究 在 W100时表现出最大响应，可能与土壤性质有关；供

试土壤为针叶林红壤，有机质含量适中，砂砾/黏砾比例偏高 [19]，即使土壤含水量达到最大持水量的
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图 3    土壤氮素净转化速率与土壤含水量的关系
Figure 3    Relationships between soil net transformation rates and mois-
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图 4    土壤氮素初级转化速率与土壤含水量的关系
Figure 4    Relationships between gross of soil transformation rates and moistures
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MNrec

MNrec

100%，土壤仍有未充满水的大孔隙，通气性较高，

使微生物活性维持在较高水平，进而刺激易分解有

机氮库矿化过程。土壤水分变化对氮元素矿化作用

的影响可能还取决于土壤温度[33]。一般来讲，土壤

矿化作用的温度敏感性取决于有机物分解的温度敏

感性 [15, 34]。本研究区的优势植被是马尾松和杉木，

凋落物难分解有机质含量高，而难分解有机质的温

度敏感性低[35]，即矿化作用的温度敏感性低，因此

需要更高温度才能刺激难分解有机氮矿化。DAN等[36]

在相同研究区研究温度变化 (5~45 ℃)对氮转化的影

响发现：难分解有机氮库初级矿化速率 ( )仅在45 ℃
时有显著响应 (2.102 mg·kg−1·d−1)，与本研究条件相

同的常温(25 ℃)处理下 很低，仅0.089 mg·kg−1·d−1，

MNrec NH+4
NH+4

这可能是 在不同水分状态下都很低且无显著差异的主要原因。由此可见，本研究红壤 主要通过

易分解有机氮库矿化产生，且土壤含水量越大， 产生量越多。

NH+4 NH+4
INH4 NH+4 INH4

NH+4 NH+4
NO−3

INH4 INH4_Nlab INH4_Nrec NH+4 INH4_Nrec

NH+4
NH+4

NH+4

土壤矿化产生的 为微生物同化作用提供底物。随土壤含水量增加，M 呈指数上升， 质量分

数增加，导致 显著增大。此外，提高水分含量促进了反应底物 ( )扩散[29, 32] 也可能是 显著增

加的原因之一。 被微生物同化到有机氮库，而有机氮可以短期或长期储存后再矿化产生 [37]，给

土壤可利用氮素的供应提供一种有效的缓冲机制，有利于缓解潜在的 淋溶和 NH3 挥发等氮损失风

险，提高土壤保氮能力。 包括 和 ，本研究表明微生物同化 以 为主，与以

往的研究结果一致[27]，在土壤最大持水量的 80%(W80)和 100%(W100)时最明显。土壤 产生主要通

过易分解有机氮库矿化过程，而 主要被微生物同化到难分解有机氮库，说明长期强降雨导致的土壤

高水分含量条件 (如本研究 W80和 W100处理)不利于有机氮再矿化产生 ，这样虽然能缓解潜在的氮

损失风险，但降低了植物可利用的氮含量，不利于本就受氮素限制的森林生态系统植物生长，影响生态

系统生产力和稳定性。

NO−3
NO−3 NO−3

NO−3
ONrec

ONrec

ONrec

ONrec

自养硝化作用主要是自养硝化细菌或古菌将 NH3 氧化成 ，异养硝化作用则主要是异养硝化细菌

或真菌将 NH3 或有机氮氧化成 ，被认为是 产生的 2种重要途径。本研究表明：随含水量增加，

上述 2个过程对总 产生速率 (N)的贡献不同。CHEN等[31] 整合文献时发现：对于所有生态系统 (特
别是森林生态系统)而言，土壤初级异养硝化速率 ( )与降水量显著正相关。但他们的实验结果却发

现：增加农田黑土水分含量 (从最大持水量的 30% 到 70%)抑制了异养硝化作用[31]。LIU等[38] 也观测到

农田土壤在 50%WFPS处理时 显著高于 70%WFPS处理。本研究也发现土壤含水量由最大持水量的

60%(W60)升至 100%(W100)， 逐渐下降，这可能与微生物性质有关。真菌是亚热带酸性针叶林土壤

异养硝化作用的主要驱动者[39]，一般适应偏干旱环境[40]，高水分含量条件下活性低，不利于异养硝化作

用进行。此外，高水分含量限制了 O2 向土壤扩散，降低真菌活性，进而抑制真菌驱动的异养硝化过

程。本研究中W60处理的 显著大于W20处理，可能是该水分条件有利于异养硝化微生物活动。

x表 1    土壤氮转化速率 (y)随土壤含水量 ( )变化的拟合方程
Table 1    Fitting curve equations of soil N tansformation rates (y) with changing moistures (x)

参数 方程 参数 方程

M y=1.547 5exp(0.005 1x)，R2=0.922 0，P＜0.05 ONrec y=−0.083 0+0.005 7x−(4.630 7E−5)x2，R2=0.755 2，P＜0.05
MNlab y=1.483 2exp(0.005 5x)，R2=0.885 0，P＜0.05 ONH4 y=−0.014 4+(1.059 6E−5)x2.229 3，R2=0.821 1，P＜0.05

MNrec − CNO3 y=0.966 4−0.020 8x+0.000 2x2，R2=0.954 5，P＜0.05

INH4 y=0.009 2+0.018 4x，R2=0.658 2，P＜0.05 MN y=−0.880 8+0.068 5x−0.000 7x2，R2=0.684 7，P＜0.05

N y=−0.062 9+0.003 8x，R2=0.930 4，P＜0.05 NN y=−1.204 0+0.028 8x−0.000 2x2，R2=0.994 3，P＜0.05

　　说明：−表示没有数值
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NH+4

ONH4

ONH4

ONH4

ONH4 ONrec

ONH4 ONrec

本研究发现：随含水量增加，M 呈指数上升， 质量分数增加，为自养硝化作用提供更多的底

物，进而刺激自养硝化过程。此外，氮矿化速率增加也提高了土壤微域 pH，土壤初级自养硝化速率

( )与 pH呈显著正相关[41]，因此提高水分含量会刺激土壤自养硝化作用。底物扩散效率也会影响土

壤 。增加水分含量可促进反应底物扩散[29，32]，提高微生物与底物接触机率，进而刺激土壤自养硝化

过程。微生物对土壤水分含量变化的响应也是影响自养硝化过程的关键因素之一。一般来讲，森林土壤

的自养硝化作用主要由氨氧化古菌 (AOA)驱动[42−43]。有研究表明：随土壤含水量增加，温带森林有机质

层土壤中 AOA丰度增加[44]。本研究中 在 W80和 W100处理下显著升高，可能是由于 AOA丰度或

活性升高，但背后的机制还需进一步研究。随土壤含水量增加， 不断上升， 先上升后下降，在

W60处理下达最大值；此外，在W80和W100处理时 明显大于 ，因此 N 不断增大。

NO−3 NO−3
NO−3

CNO3

NO−3

CNO3

NO−3
NH+4 NO−3

NH+4 NO−3 NH+4
NO−3 CNO3 NO−3

CNO3

NO−3 NO−3
NO−3 NO−3

NO−3

微生物同化和反硝化过程是 消耗的主要途径，它们对水分变化的响应对土壤氮素保存具有

重要意义。本研究采用的 NtraceBasic 模型不能同时定量这 2个过程，只能测定 总消耗速率，即

。已有研究报道了上述 2个过程对水分变化的响应，例如，当酸性针叶林和阔叶林土壤含水量从最

大持水量的 70% 上升至 90%[19]，农田土壤含水量从最大持水量的 30% 上升至 70% [29−31]，林地和森林土

壤含水量从最大持水量的 60% 上升至 100%[18]，土壤初级 微生物同化速率无显著变化。林地和森林

土壤含水量从最大持水量的 60% 上升至 100%，反硝化速率分别从 0上升至 2.47和 4.91 mg·kg−1·d−1[18]。
因此，本研究 随水分含量增加 (最大持水量的 60% 到 100%)显著增加，可能是因为反硝化作用不断

增大。土壤水分含量低于最大持水量的 60% 时，反硝化过程基本消失， 消耗以微生物同化作用为

主[18]。一般认为，即使土壤中 质量分数较低也会抑制微生物同化 [45−46]，而本研究 W60处理下

质量分数达到 30 mg·kg−1， 微生物同化作用依然存在，表明所研究红壤的 质量分数可能不

是调控 微生物同化作用的主要因素。综上，本研究在 W20和 W60处理下 主要是 微生物同

化速率。与 W60处理相比，W20处理的 更高，可能与风干效应有关。W20处理的土壤进行了风干

处理，而鲜土风干过程具有部分灭菌作用[47−48]，即风干过程导致部分微生物死亡，其体内的养分释放，

使得土壤中能被微生物利用的物质增加，进而导致风干加水培养后微生物大量繁殖增长，从而刺激

W20处理的 微生物同化过程。由此可见，当土壤含水量不超过最大持水量的 60% 时， 消耗以

微生物同化过程为主；这一过程将 保持在土壤有机质中，对受氮素限制的亚热带酸性森林生态

系统有更重要的意义。当土壤含水量超过最大持水量的 60% 时， 消耗以反硝化过程为主，这一过程

会导致氮素损失，并产生 N2O，危害生态环境。

INH4 CNO3

CNO3

本研究中， 随含水量增加显著增加，在 W100处理下观测到最大值， 在 W80和 W100处理

时也明显增加；认为总无机氮消耗速率随水分含量增加而增加，并在 W80处理时超过 M。因此，MN 随

水分含量增加先上升到最大值，然后迅速下降到负值。说明适当增加土壤水分含量 (如将土壤含水量从

最大持水量的 20% 增加到 60%)会提高红壤氮素的可利用性；如果土壤水分含量继续增加，土壤氮循环

将进入净消耗状态，有效氮的供应受到限制。虽然 N 随含水率增加不断增加，但始终小于 ，即不同

处理中 NN 始终是负值。 

4    结论

NH+4
NO−3

红壤各种氮转化对水分变化的响应存在显著差异。随着土壤含水量增加，易分解有机氮库初级矿化

速率显著上升，难分解有机氮库初级矿化速率无显著变化，总氮初级矿化速率显著上升。初级 微生

物同化速率随含水量增加线性增加； 总消耗速率在 W80和 W100处理时也明显增加，使得总无机氮

消耗速率随水分含量增加而增加，并在 W80处理时超过总氮初级矿化速率。因此，随含水量增加氮净

矿化速率先上升到最大值，然后迅速下降到负值，说明适当增加土壤水分含量会提高红壤氮素的可利用

性；但如果水分含量继续增加，土壤氮循环将进入净消耗状态，有效氮的供应会受到限制。
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