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贝加尔针茅草原土壤原位矿化过程中
碳氮转化耦合特征

刘红梅ꎬ张海芳ꎬ秦　 洁ꎬ赵建宁ꎬ王　 慧ꎬ杨殿林
(农业农村部环境保护科研监测所ꎬ农业农村部产地环境污染防控重点实验室ꎬ

天津市农业环境与农产品安全重点实验室ꎬ天津 ３００１９１)

摘　 要:依托在贝加尔针茅草原建立的长期模拟氮沉降试验平台(始于 ２０１０ 年)ꎬ运用 ＰＶＣ 顶盖埋管法进行原

位培养试验ꎬ研究不同氮添加下贝加尔针茅草原土壤碳氮组分、净硝化速率、净氨化速率、有机碳转化速率的变化特

征及碳氮耦合关系ꎮ 试验处理包括:对照 Ｎ０ꎬ低氮添加(１５、３０、５０ ｋｇ􀅰ｈｍ－２􀅰ａ－１)记为 Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０ꎬ高氮添加

(１００、１５０、２００、３００ ｋｇ􀅰ｈｍ－２􀅰ａ－１)记为 Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ꎮ 结果表明:培养期间ꎬＮ１５、Ｎ３０、Ｎ５０ 和 Ｎ１００ 处

理的净硝化速率显著高于对照 Ｎ０(Ｐ<０.０５)ꎬ分别增加了 ４０.８０％、１１０.３１％、２０６.８３％和 ２０２.０４％ꎻＮ３０、Ｎ５０ 和 Ｎ１００ 净

氨化速率显著低于对照 Ｎ０(Ｐ<０.０５)ꎬ分别降低了 １６.８８％、１６９.６０％和 １５０.６７％ꎻＮ１５ 和 Ｎ３０ 处理的净矿化速率高于

对照 Ｎ０ꎬ分别增加了 １５０％和 ５０％ꎻＮ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０ 和 Ｎ２００ 处理的净矿化速率低于对照 Ｎ０ꎬ分别降低了 ２５４.５２％、
１６１.５０％、３３.９０％和 ７９.８５％ꎮ 土壤有机碳与土壤全氮呈极显著正相关ꎬ土壤可溶性有机碳与土壤可溶性有机氮呈极

显著正相关ꎬ土壤微生物生物量碳与土壤微生物生物量氮呈极显著负相关ꎮ 有机碳转化速率显著影响微生物生物

量氮转化速率ꎬ且符合一元线性回归方程ꎮ 连续高氮沉降会降低土壤净氮矿化速率和有机碳转化速率ꎬ对土壤碳氮

循环产生负面影响ꎮ
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　 　 草原生态系统的碳循环和氮循环是草原生态

系统最重要的物质循环过程ꎬ调节和维持着生态系

统生产力与稳定性ꎮ 草原生态系统是陆地生态系

统重要的土壤碳库和氮库ꎬ研究其碳氮转化过程对

全球变化的响应非常重要ꎮ 土壤碳氮含量及其动

态平衡直接关系到土壤中养分元素的释放与供应ꎬ
影响着土壤肥力和草原生产力ꎮ 氮沉降增加作为

全球变化的重要现象之一[１]ꎬ其对草原生态系统碳

氮循环的影响和反馈存在诸多不确定性ꎮ 研究土

壤碳氮转化特征对氮沉降增加的响应是揭示这些

不确定性ꎬ提高草原土壤碳积累ꎬ减少氮素损失的

科学基础ꎮ 在氮沉降增加的背景下ꎬ对微生物驱动

的碳、氮元素过程耦合机制的研究ꎬ将有利于认识

土壤微生物在养分循环中的作用ꎬ对减少氮沉降对

草原生态系统的危害具有重要意义ꎮ
在大气氮沉降增加的背景下ꎬ土壤碳氮含量、

碳氮转化速率与温室气体排放密切相关ꎮ 高氮沉

降造成陆地生态系统土壤中活性氮含量的增加ꎬ从
而增加土壤的硝化作用和反硝化作用ꎬ增加 Ｎ２Ｏ 排

放[２－３]ꎮ 有研究表明ꎬ氮素添加会促进土壤呼吸速

率ꎬ降低土壤碳储量[４]ꎮ 土壤有机碳( Ｓｏｉｌ Ｏｒｇａｎｉｃ
Ｃａｒｂｏｎꎬ ＳＯＣ)含量较低时ꎬＳＯＣ 矿化受碳素限制ꎬ而
当 ＳＯＣ 含量和 Ｃ / Ｎ 比值较高时ꎬＳＯＣ 矿化受氮素限

制[５]ꎮ Ｈｙｖöｎｅｎ 等[６] 对北欧的 １５ 个森林长期氮添

加定位试验表明ꎬ增加氮素输入降低了 ＳＯＣ 矿化ꎬ
有利于 ＳＯＣ 积累ꎮ 张璐等[７] 对内蒙古羊草草原不

同氮添加处理土壤的室内培养试验研究表明ꎬ氮添

加显著改变土壤累积氮矿化量ꎬ低氮添加累积氮矿

化量最高ꎬ中等氮添加净矿化作用最高ꎮ 罗亲普

等[８]对内蒙古温带典型草原原位培养试验表明ꎬ高
氮处理促进净硝化速率、氨化速率和矿化速率ꎮ 吕

玉等[９]研究认为ꎬ在一定施氮范围内ꎬ随着施氮量

增加ꎬ土壤硝化势和土壤硝化速率增加ꎬ而高氮处

理下降低ꎮ 土壤碳氮的转化受土壤碳氮比值的控

制[１０]ꎬ在氮素充足的条件下ꎬ较高的植物残体投入

和较低的碳氮比导致土壤微生物更倾向于利用新

的碳源底物ꎬ减少原有有机质的矿化[１１]ꎻ而当氮素

受限制条件下ꎬ高的植物残体投入和较高的碳氮比

会增加土壤微生物对氮素的需求ꎬ从而促进土壤原

有机质的分解[１２]ꎮ 土壤碳矿化和氮矿化的关系大

都研究认为是正相关关系ꎬ微生物分解有机质释放

ＣＯ２的同时释放无机氮ꎮ 但 Ｓｏｎｇ 等[１３] 对青藏高原

高山草甸研究表明ꎬ在土壤碳、氮元素都为缺乏情

况下ꎬ土壤碳矿化和氮矿化为负相关关系ꎬ认为只

有有机物释放的无机氮满足微生物需要之后才会

释放到土壤中ꎮ
贝加尔针茅草原是我国温带草甸草原的代表

性类型之一ꎬ在我国畜牧业生产中占有重要地位ꎮ
被高强度用于放牧的贝加尔针茅天然草原ꎬ牧草生

长所需要的氮素由土壤微生物矿化有机氮来满

足[１４]ꎮ 在氮沉降增加条件下ꎬ贝加尔针茅草原土壤

碳氮转化速率发生怎样的变化ꎬ以及这些变化对土

壤碳氮积累产生怎样的影响尚缺乏明确的认识ꎮ
为此ꎬ本研究以贝加尔针茅草原为研究对象ꎬ通过

模拟氮沉降增加的氮添加长期试验ꎬ运用 ＰＶＣ 顶盖

埋管法进行原位矿化培养试验ꎬ研究 ＳＯＣ、可溶性有

机碳(ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎꎬ ＤＯＣ)和微生物生物

量碳(ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｂｉｏｍａｓｓ ｃａｒｂｏｎꎬ ＭＢＣ)与土壤有机氮

(ｓｏｉｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｎｉｔｒｏｇｅｎꎬＳＯＮ)、无机氮以及净氨化速

率、净硝化速率、净矿化速率的变化特征以及碳氮

耦合关系ꎮ 以期揭示贝加尔针茅草原土壤碳氮转

化对未来全球变化可能的响应ꎬ为制定温带草甸草

原应对气候变化的策略提供科学依据ꎮ

１　 材料与方法

１.１　 研究区域概况

研究区位于内蒙古自治区鄂温克自治旗伊敏

苏木境内ꎬ地理位置为北纬 ４８°２７′ ~ ４８°３５′ꎬ东经

３３２第 ２ 期　 　 　 　 　 　 刘红梅等:贝加尔针茅草原土壤原位矿化过程中碳氮转化耦合特征



１１９°３５′~１１９°４１′ꎮ 半干旱大陆性季风气候ꎬ处于温

带草甸草原区ꎬ主要植被类型为贝加尔针茅( Ｓｔｉｐａ
ｂａｉｃａｌｅｎｓｉｓ)和羊草(Ｌｅｙｍｕｓ ｃｈｉｎｅｎｓｉｓ)ꎮ 土壤类型为

暗栗钙土ꎮ 试验开始时土壤基础理化性质为:土壤

ｐＨ 值 ７.０７ꎬ总有机碳 ２７.９２ ｇ􀅰ｋｇ－１ꎬ全氮 １.８５ ｇ􀅰
ｋｇ－１ꎬ全磷 ０.４５ ｇ􀅰ｋｇ－１ꎮ
１.２　 样地设置与原位培养试验

样地设置开始于 ２０１０ 年 ６ 月ꎬ氮素添加处理强

度和频度参考国际上同类研究的处理方法[１５]ꎮ 氮

素添加处理设 ８ 个水平依次为:对照 Ｎ０ꎬ低氮添加

(１５、３０、５０ ｋｇ􀅰ｈｍ－２􀅰ａ－１)分别记为 Ｎ１５、Ｎ３０ 和

Ｎ５０ꎬ高氮添加(１００、１５０、２００、３００ ｋｇ􀅰ｈｍ－２􀅰ａ－１)
分别 记 为 Ｎ１００、 Ｎ１５０、 Ｎ２００ 和 Ｎ３００ꎮ 氮 素 为

ＮＨ４ＮＯ３ꎬ每年分 ２ 次施入ꎬ分别于 ６ 月中旬和 ７ 月

中旬施入ꎮ 水溶后均匀喷施到小区内ꎬ对照小区喷

洒相同量的水ꎮ 共 ８ 个处理ꎬ４ 次重复ꎬ小区面积 ８
ｍ×８ ｍꎬ小区间设 ２ ｍ 隔离带ꎬ重复间设 ５ ｍ 隔

离带ꎮ
采用 ＰＶＣ 顶盖埋管原位培养法ꎬ于 ２０１５ 年 ８

月中旬ꎬ用力将 ＰＶＣ 矿化管(长 １２ ｃｍꎬ内径 ５ ｃｍ)
砸入土壤ꎬ直到管上端与地面相平ꎬ将 ＰＶＣ 管取出ꎬ
剥离底部 ２ ｃｍ 土壤ꎬ顶部用透气不透水的塑料薄膜

封口ꎬ下端用脱脂棉和纱布封口后放回原处培养ꎮ
在每个处理小区各埋入矿化管 １８ 根ꎮ 同时在每个

处理小区用土钻取 ０~１０ ｃｍ 土壤样品 ３ 钻ꎬ混匀装

入 １ 个自封袋ꎬ用冰盒带回实验室ꎬ测定土壤硝态氮

( ｎｉｔｒａｇｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎꎬ ＮＯ－
３ － Ｎ )、 铵 态 氮 ( ａｍｍｏｎｉａ

ｎｉｔｒｏｇｅｎꎬＮＨ＋
４ －Ｎ)含量ꎬ作为氮转化培养的初始值ꎮ

在各个处理小区内于 ２０１６ 年 ６ 月(培养 ３００ ｄ)、７
月(培养 ３３０ ｄ)、８ 月(培养 ３６０ ｄ)、９ 月(培养 ３９０
ｄ)中旬分别取出 ３ 根矿化管ꎬ去除管中的根系ꎬ用
冰盒带回实验室ꎬ测定 ＳＯＣ、ＤＯＣ、ＭＢＣ、土壤微生物

生物量氮(Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ Ｂｉｏｍａｓｓ Ｎｉｔｒｏｇｅｎꎬ ＭＢＮ)、ＮＯ－
３ －

Ｎ 和 ＮＨ＋
４ －Ｎ 含量ꎬ计算碳氮矿化速率ꎮ

１.３　 测定方法

ＳＯＣ 采用重铬酸钾外加热法ꎬ土壤 ＮＯ－
３ －Ｎ 和

ＮＨ＋
４ －Ｎ 采用氯化钾溶液提取－流动分析仪(ＡＡ３ꎬ德

国)测定ꎬ土壤 Ｔｏｔａｌ Ｎ 用凯氏定氮法测定[１６]ꎮ 土壤

ＭＢＣ 和 ＭＢＮ 测定采用氯仿熏蒸－Ｋ２ＳＯ４提取法[１７]ꎮ
土壤 ＤＯＣ 以测定土壤 ＭＢＣ 时未熏蒸 ＳＯＣ 含量表

示ꎬ土壤总可溶性氮以测定土壤 ＭＢＮ 时未熏蒸土壤

的 Ｔｏｔａｌ Ｎ 含量表示ꎮ ＳＯＮ 含量以土壤 Ｔｏｔａｌ Ｎ 含量

减去 ＮＨ＋
４ －Ｎ 含量的差值表示ꎮ 可溶性有机氮(Ｄｉｓ￣

ｓｏｌｖｅｄ Ｏｒｇａｎｉｃ Ｎｉｔｒｏｇｅｎꎬ ＤＯＮ)以土壤可溶性氮减去

ＮＨ＋
４ －Ｎ 和 ＮＯ－

３ －Ｎ 的差值表示ꎮ
１.４　 数据统计分析

采用 Ｅｘｃｅｌ ２０１０ 进行作图分析ꎬ对土壤碳氮相

关指标作线性回归分析ꎮ ＳＰＳＳ １６.０ 统计软件对 ８
个不同氮添加水平同一培养时间和同一氮添加水

平不同培养时间土壤理化指标分别进行单因素方

差分析(ｏｎｅ－ｗａｙ ＡＮＯＶＡ)ꎮ 碳氮组分与碳氮转化

速率进行 ｐｅａｒｓｏｎ 相关性分析ꎮ
净氨化速率(ｍｇ􀅰ｇ－１􀅰ｄ－１)＝ (培养后 ＮＨ＋

４ －Ｎ
－培养前 ＮＨ＋

４ －Ｎ) /天数

净硝化速率(ｍｇ􀅰ｇ－１􀅰ｄ－１)＝ (培养后 ＮＯ－
３ －Ｎ

－培养前 ＮＯ－
３ －Ｎ) /天数

净矿化速率(ｍｇ􀅰ｇ－１􀅰ｄ－１)＝ [培养后(ＮＨ＋
４ －Ｎ

＋ ＮＯ－
３ －Ｎ)－培养前(ＮＨ＋

４ －Ｎ ＋ ＮＯ－
３ －Ｎ)] /天数

ＳＯＣ、ＳＯＮ、ＭＢＣ 和 ＭＢＮ 的转化速率与上述计

算相同ꎬ即培养后对应含量减去培养前含量ꎬ再除

以培养天数ꎮ

２　 结果与分析

２.１　 土壤原位矿化过程中碳素的变化特征

２.１.１　 ＳＯＣ、土壤 ＤＯＣ 和土壤 ＭＢＣ 含量变化 　 各

个氮处理在矿化期间 ＳＯＣ、ＤＯＣ 和 ＭＢＣ 含量变化

见表 １ꎮ Ｎ０ꎬＮ１５ꎬＮ３０ 和 Ｎ５０ 在整个矿化期间变化

不显著ꎮ Ｎ３００ 处理在培养初期 ＳＯＣ 含量最高ꎬ显
著高于其他矿化培养时间ꎮ 在培养第 ３００ ｄ 时ꎬ各
个氮添加处理 ＳＯＣ 含量无显著差异ꎮ 培养第 ３３０ ｄ
时ꎬ高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)ＳＯＣ 含量

均显著高于低氮添加(Ｎ１５ꎬＮ３０ 和 Ｎ５０)和对照 Ｎ０ꎮ
各个氮处理在整个矿化期间ꎬ土壤 ＤＯＣ 含量总体表

现为先升高后降低的趋势ꎬ在培养 ３６０ ｄ 时最高ꎮ
培养 ０ ｄꎬ７ 个氮添加处理土壤 ＤＯＣ 均显著高于对

照ꎮ 培养 ３００ ｄ 时ꎬ低氮添加(Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０)高
于高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００) 和对照ꎮ
培养 ３６０ ｄ 时ꎬ 高氮添加 ( Ｎ１００、 Ｎ１５０、 Ｎ２００ 和

Ｎ３００)土壤 ＤＯＣ 含量均显著高于低氮添加(Ｎ１５、
Ｎ３０ 和 Ｎ５０)和对照ꎬＮ１００ 处理土壤 ＤＯＣ 含量最

高ꎮ 在整个矿化培养期内ꎬ７ 个氮添加处理土壤

ＭＢＣ 平均含量均显著低于对照ꎮ 在培养 ３６０ ｄ 时ꎬ
Ｎ２００、Ｎ１５０、 Ｎ１００ 处理土壤 ＭＢＣ 含量显著高于

Ｎ１５、Ｎ３０、Ｎ５０ 和 Ｎ３００ꎬ而与对照相比无显著差异ꎮ
在培养 ３９０ ｄ 时ꎬ高氮添加(Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)土
壤 ＭＢＣ 含量显著低于低氮添加(Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０)
和对照ꎮ
２.１.２　 ＳＯＣ 和土壤 ＭＢＣ 转化速率变化　 矿化期间

的 ＳＯＣ 转化速率见图 １ꎮ 在矿化培养期内ꎬＮ１５

４３２ 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 干旱地区农业研究　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 第 ３８ 卷



表 １　 土壤原位矿化过程中 ＳＯＣ、ＤＯＣ 和 ＭＢＣ 含量变化

Ｔａｂｌｅ １　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ＳＯＣꎬ ＤＯＣ ａｎｄ ＭＢＣ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｉｎ ｓｏｉｌ ｄｕｒｉｎｇ ｉｎ￣ｓｉｔｕ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ
培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

ＳＯＣ / (ｇ􀅰ｋｇ－１)

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ ３９.４３±０.４７ＡＢｅ ３８.７９±０.２２Ａｄ ３５.７０±０.７７Ａｃｄ ３９.７５±０.５８ＡＢｃ ４０.０４±０.４１ＡＢｃ ４４.５７±０.４３Ｂｂ ４４.８７±０.５０Ｂｂ ６１.４２±０.５０Ａａ
３００ ３８.９３±２.０２ＡＢａｂ ３８.５６±１.３４Ａａｂ ３８.０５±３.５４Ａａｂ ３７.７４±３.６２ＡＢａｂ ４０.３８±０.７２ＡＢａ ３７.７５±１.０９Ｃａｂ ３７.７８±１.３３Ｃａｂ ３４.７０±２.２２Ｃｂ
３３０ ３７.４９±１.０８ＡＢｄ ３７.７１±０.６５Ａｄ ３６.８０±３.０４Ａｄ ３６.１８±１.６８ＡＢｄ ４２.２７±０.２５Ａｃ ４９.３４±０.２８Ａａ ５１.１０±１.２８Ａａ ４５.８０±１.４４Ｂｂ
３６０ ４１.０２±２.９２Ａａ ３８.２１±１.７０Ａａｂ ３７.４７±１.４９Ａａｂ ４０.５２±１.００Ａａ ３８.３４±２.９４ＢＣａ ３６.８７±２.４１Ｃａｂ ３６.８０±２.６８Ｃａｂ ３４.１０±１.０９Ｃｃ
３９０ ３６.９２±１.５７Ｂａ ３７.８０±１.４５Ａａ ３５.７７±１.１１Ａａ ３５.８３±２.７７Ｂａ ３６.８１±１.７２Ｃａ ３６.７５±１.８１Ｃａ ３５.８２±１.５４Ｃａ ３２.３１±２.３３Ｃｂ

培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

ＤＯＣ/ (ｍｇ􀅰ｋｇ－１)

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ ３４２.４１±８.０８Ｄｅ ４１１.４４±４.４８Ｃｂ ４０４.７１±６.７２Ｃｂｃ ３９７.７８±６.５５Ｃｃ ３５４.５５±８.１４Ｃｄ ３９５.４７±８.７０Ｃｃ ４０１.３５±２.９７Ｂｂｃ ４２３.３７±２.５８Ｃａ
３００ ３７３.６３±７.９８Ｃｆ ４６２.７９±３.５５Ｂａ ４４３.３２±０.８４Ｂｂ ４１９.１７±８.１２ＢＣｃ ３２１.９５±８.３４Ｃｈ ３３７.０８±５.３４Ｄｇ ３９２.６３±０.８４ＢＣｅ ４０５.２４±６.０６Ｃｄ
３３０ ４６３.１２±１２.８７Ｂｂ ４１１.７１±６.９３Ｃｄ ４２８.５６±１０.１１ＢＣｃ ４４９.２０±７.０９Ｂｂ ４７８.３７±６.８０Ｂａ ４６１.４７±１１.７９Ｂｂ ３７８.９７±５.３６Ｃｅ ４８４.３１±２.９９Ｂａ
３６０ ５８２.９１±１３.０３Ａｆ ６３６.１７±１.７８Ａｅ ６５３.６０±１３.６６Ａｅ ７２５.６７±６.４４Ａｄ ９４４.２８±１３.２４Ａａ ８３１.０４±１８.１０Ａｃ ８１８.２７±４.８３Ａｃ ９１０.６７±８.９０Ａｂ
３９０ ３４２.４１±１７.４７Ｄｂ ４１１.４４±２４.３５Ｃａｂ ４０４.７１±２６.１４Ｃａｂ ３９７.７８±５０.４７Ｃａｂ ３５４.５５±７３.９２Ｃａｂ ３９５.４７±１８.８４Ｃａｂ ４０１.３５±１９.８０Ｂａｂ ４２３.３７±３６.１２Ｃａ

培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

ＭＢＣ/ (ｍｇ􀅰ｋｇ－１)

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ ６４１.３２±０.９３Ｄａ ５２２.７２±６.３４Ｄｄ ４３４.０２±１０.３０Ｅｆ ５６７.０７±２.５８Ｅｂ ４２１.９４±５.５５Ｅｇ ５３７.７７±９.１１Ｄｃ ４６３.９１±２.１８Ｄｅ ４７０.２５±６.５３Ｄｅ
３００ ８３６.４８±７.１３Ｃａ ８０２.３０±１.１９Ｃｂ ８０９.５６±７.４３Ｃｂ ７５１.２６±１１.３９Ｄｃ ７４７.８５±１.４０Ｃｃ ８００.３２±９.５２Ｂｂ ７６３.０９±１７.７８Ｂｃ ６３８.３５±７.０４Ｂｄ
３３０ ８４２.９５±１０.８６Ｃａ ７９７.５８±９.９２Ｃｂ ７２０.１５±１１.８５Ｄｄ ７８９.４５±９.６４Ｃｂ ７１９.９３±４.１２Ｄｄ ６９９.９３±１.９６Ｃｅ ７５７.０４±１２.４３Ｂｃ ６１７.５６±７.００Ｂｆ
３６０ １１２１.４７±３.５２Ａａ ９９０.１５±１３.２１Ｂｃ ９４０.５０±１５.４４Ｂｄ １０６７.５３±３６.２０Ａｂ １１２１.１４±０.８０Ａａ １１１２.９６±５.７４Ａａ １１２０.４８±１.７８Ａａ １０５８.５１±２５.７４Ａｂ
３９０ １１０５.８３±５.３２Ｂａ １０７１.４７±３８.１２Ａｂ ９９１.７８±９.２４Ａｃ ８２９.０９±１６.５５Ｂｄ ８４０.１４±１２.７９Ｂｄ ７８８.１７±２０.３５Ｂｅ ７２１.９５±１７.５０Ｃｆ ５８５.２９±３.８６Ｃｇ

　 　 注:不同大写字母表示同一氮添加水平不同矿化时间下差异显著(Ｐ<０.０５)ꎬ不同小写字母表示同一矿化时间不同氮添加水平下差异显著
(Ｐ<０.０５)ꎮ 下同ꎮ

Ｎｏｔｅ:Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃａｐｉｔａｌ ｌｅｔｔｅｒｓ ｉｎｄｉｃａｔｅ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｓａｍｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｌｅｖｅｌ ｉｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｔｉｍｅｓ (Ｐ<０.０５)ꎬ ａｎｄ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ
ｌｏｗｅｒｃａｓｅ ｌｅｔｔｅｒｓ ｉｎｄｉｃａｔｅ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｓａｍｅ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｔｉｍｅ ｉｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｌｅｖｅｌｓ (Ｐ<０.０５) . Ｔｈｅ ｓａｍｅ ｂｅｌｏｗ.

　 　 注:不同大写字母表示同一氮添加水平不同矿化时间下差异显著(Ｐ<０.０５)ꎬ不同小写字母表示同一矿化时间

不同氮添加水平下差异显著(Ｐ<０.０５)ꎮ 下同ꎮ
Ｎｏｔｅ:Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃａｐｉｔａｌ ｌｅｔｔｅｒｓ ｉｎｄｉｃａｔｅ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｓａｍｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｌｅｖｅｌ ｉｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ

ｔｉｍｅｓ (Ｐ<０.０５)ꎬ ａｎｄ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｌｏｗｅｒｃａｓｅ ｌｅｔｔｅｒｓ ｉｎｄｉｃａｔｅ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｓａｍｅ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｔｉｍｅ ｉｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｎｉｔｒｏｇｅｎ
ａｄｄｉｔｉｏｎ ｌｅｖｅｌ (Ｐ<０.０５) . Ｔｈｅ ｓａｍｅ ｂｅｌｏｗ.

图 １　 ＳＯＣ 转化速率
Ｆｉｇ.１　 Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ＳＯＣ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ

与 Ｎ３０ 处理的 ＳＯＣ 转化速率无显著差异ꎮ Ｎ３０ 处

理在整个矿化期间ꎬＳＯＣ 转化速率均为正值ꎮ Ｎ０ 和

Ｎ５０ 处理在培养 ３６０ ｄ 与 Ｎ１００、Ｎ１５０ 和 Ｎ２００ 处理

在培养 ３３０ ｄ 的 ＳＯＣ 转化速率为正值ꎮ 高氮添加

(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００) 在培养第 ３３０ ｄ 时ꎬ
ＳＯＣ 转化速率均高于其他培养时间ꎮ 在培养第 ３６０
ｄ 和 ３９０ ｄ 时ꎬ 高氮添加 ( Ｎ１００、 Ｎ１５０、 Ｎ２００ 和

Ｎ３００)的 ＳＯＣ 转化速率显著低于低氮添加(Ｎ１５、
Ｎ３０ 和 Ｎ５０)和对照ꎮ 培养期间ꎬＮ１５ 和 Ｎ３０ 的有机

碳转化速率高于对照 Ｎ０ꎬＮ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处理

的有机碳的转化速率低于对照 Ｎ０ꎮ
矿化期间的土壤 ＭＢＣ 转化速率见图 ２ꎮ Ｎ０、

Ｎ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 在培养第 ３６０ ｄ 时ꎬ
土壤 ＭＢＣ 转化速率均显著高于其他培养时间ꎮ 在

５３２第 ２ 期　 　 　 　 　 　 刘红梅等:贝加尔针茅草原土壤原位矿化过程中碳氮转化耦合特征



培养 ３６０ ｄ 时ꎬ 高氮添加 ( Ｎ１００、 Ｎ１５０、 Ｎ２００ 和

Ｎ３００)土壤 ＭＢＣ 转化速率显著高于低氮添加(Ｎ１５、
Ｎ３０ 和 Ｎ５０) 和对照ꎮ 培养 ３９０ ｄ 时ꎬ高氮添加

(Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)低于或显著低于低氮添加和

对照ꎮ 培养 ３００ ｄ 和培养 ３３０ｄ 时ꎬＮ３００ 处理土壤

ＭＢＣ 转化速率均显著低于其他氮添加处理ꎮ
２.２　 土壤原位矿化过程中氮素的动态变化特征

２.２.１　 土壤无机氮含量变化　 培养期内土壤 ＮＨ＋
４ －

Ｎ 和 ＮＯ－
３ －Ｎ 含量变化见表 ２ꎮ 随着培养时间的延

长ꎬ总体上 ＮＨ＋
４ －Ｎ 含量呈先升高后降低趋势ꎬ培养

３９０ ｄ 时 ＮＨ＋
４ －Ｎ 含量均为最低ꎮ Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处

理在培养 ３００ ｄ 和 ３３０ ｄ 时均显著高于低氮添加

(Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０)和对照ꎮ 土壤 ＮＯ－
３ －Ｎ 含量随着

培养时间的延长呈先升高后降低趋势ꎮ Ｎ０、Ｎ１５、
Ｎ５０、Ｎ１００ 和 Ｎ２００ 处理土壤 ＮＯ－

３ －Ｎ 含量在培养第

３６０ ｄ 时最高ꎬＮ３０、Ｎ１５０ 和 Ｎ３００ 处理土壤 ＮＯ－
３ －Ｎ

含量在培养第 ３３０ ｄ 时最高ꎮ 高氮添加 ( Ｎ１００、
Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)在培养 ０ ｄ 和 ３００ ｄ 时土壤

ＮＯ－
３ －Ｎ 含量均显著高于低氮添加 ( Ｎ１５、Ｎ３０ 和

Ｎ５０)和对照ꎮ 培养 ３３０ ｄ、３６０ ｄ 和 ３９０ ｄ 时ꎬＮ５０、
Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处理的土壤 ＮＯ－

３ －Ｎ 含量

显著高于 Ｎ０、Ｎ１５ 和 Ｎ３０ꎮ
２.２.２　 土壤无机氮转化速率变化 　 培养期内土壤

净氨化速率变化见图 ３ꎮ 在培养期间ꎬ土壤净氨化

速率均为负值ꎮ 培养期内ꎬ高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、
Ｎ２００ 和 Ｎ３００)处理在培养 ３６０ ｄ 时土壤净氨化速

率最高ꎬＮ０、Ｎ１５ 和 Ｎ３０ 时处理在培养 ３００ ｄ 时最

高ꎮ Ｎ５０ 处理的净氨化速率在培养 ３９０ ｄ 时最高ꎬ
但与培养 ３３０ ｄ 和 ３６０ ｄ 土壤的净氨化速率无显著

差异ꎮ 在培养 ３００ ｄ、３３０ ｄ 和 ３９０ ｄ 时ꎬＮ１５ 处理的

土壤净氨化速率显著高于其他氮添加处理和对照ꎮ
在培养 ３６０ ｄ 时ꎬＮ１５０ 处理土壤净氨化速率显著高

于其他氮添加处理和对照ꎮ 培养期间ꎬＮ３０、Ｎ５０ 和

Ｎ１００ 处理的土壤净氮化速率均显著低于对照 Ｎ０ꎬ
分别降低了 １６.８８％、１６９.６０％和 １５０.６７％ꎮ

随培养时间的延长ꎬ土壤净硝化速率表现为先

升高后降低趋势(图 ４)ꎮ 培养 ３９０ ｄ 时ꎬ８ 个氮处理

土壤净硝化速率均为最低ꎮ 培养 ３９０ ｄ 时ꎬＮ１５０、

图 ２　 土壤 ＭＢＣ 转化速率

Ｆｉｇ.２　 Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ＭＢＣ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ

表 ２　 土壤原位矿化过程中 ＮＨ＋
４ －Ｎ 和 ＮＯ－

３ －Ｎ 含量变化 / (ｍｇ􀅰ｋｇ－１)
Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ＮＨ＋

４ －Ｎ ａｎｄ ＮＯ－
３ －Ｎ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｉｎ ｓｏｉｌ ｄｕｒｉｎｇ ｉｎ￣ｓｉｔｕ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ

培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

铵态氮 ＮＨ＋
４ －Ｎ

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ ２７.４２±１.２８Ａｃ ２１.１１±０.４３Ａｄ ３０.９７±２.２４Ａｃ ６６.２６±２.０６Ａａ ６１.１６±３.８８Ａｂ ２７.６０±０.８５Ａｃ ２９.２５±１.０５Ａｃ ３０.３２±０.８０Ａｃ

３００ １１.４０±０.６９Ｂｃ １０.５７±１.０３Ｂｃ １１.３５±０.９８Ｂｃ １０.９４±０.８６Ｂｃ ９.０６Ｂ±０.７１Ｃｄ １１.８０±０.７５Ｃｂｃ １３.２２±１.１１Ｂｂ １６.８９±０.７５Ｂａ
３３０ ３.８５±０.２０Ｃｆ ８.２８±０.６９Ｃｃ ５.００±０.４３Ｃｅ １２.４４±０.２７Ｂａ ６.５４±０.１１ＣＤｄ ７.７６±０.３７Ｄｃ ５.９１±０.７５Ｄｄｅ １０.２２±１.１６Ｄｂ
３６０ ３.４３±０.１８Ｃｄ ２.９３±０.２８Ｄｄ ３.３５±０.２３Ｃｄ ６.６５±１.３２Ｃｃ １０.５２±０.５７Ｂｂ １３.５±１.４３Ｂａ ９.３１±０.６４Ｃｂ １４.１９±０.６７Ｃａ
３９０ ３.２６±０.５０Ｃｃｄ ３.８±０.１２Ｄｂｃ ３.１３±０.３６Ｃｄ ３.５０±０.１５Ｄｂｃｄ ３.９１±０.５３Ｄｂ ２.９８±０.２２Ｅｄ ３.５６±０.１７Ｅｂｃｄ ６.４１±０.０８Ｅａ

培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

硝态氮 ＮＯ－
３ －Ｎ

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ １.８２±０.０４Ｅｅ １.９２±０.２３Ｃｅ ２.９３±０.２４Ｅｅ ２.８２±０.０７Ｅｅ ９.９０±０.１３Ｅｄ ３７.６７±０.４８Ｄｃ ４８.０９±１.４６Ｃｂ ６６.２１±０.９８Ｃａ

３００ １３.２２±０.９９Ｃｇ １７.４８±０.５６Ｂｅ ２２.４８±３.０６Ｃｅ ３０.７３±１.５８Ｃｄ ３６.８９±０.８９Ｃｃ ４９.３０±１.９１Ｃｂ ５０.７２±０.６３Ｃｂ ８５.６９±５.０８Ｂａ
３３０ １６.３４±０.６１Ｂｇ ２２.５６±０.７２Ａｆ ４６.１１±１.４２Ａｅ ５２.２９±４.５９Ｂｄ ５１.１５±０.４０Ｂｄ ７７.９０±１.００Ａｂ ６５.２７±１.６７Ｂｃ １１４.１４±３.６１Ａａ
３６０ ２１.６１±０.７７Ａｇ ２３.１１±０.１９Ａｇ ３２.０２±０.７０Ｂｆ ６１.８５±０.４２Ａｄ ８５.３７±４.８９Ａｂ ５６.４４±０.８６Ｂｅ ８０.２０±１.９２Ａｃ ８９.５６±０.８９Ｂａ
３９０ ６.９３±０.５３Ｄｆ １６.７０±１.３９Ｂｅ １８.００±０.７３Ｄｅ ２３.６１±０.８９Ｄｃｄ ２１.００±２.５４Ｄｄ ２５.８１±１.６１Ｅｃ ３７.７２±１.２２Ｄｂ ６５.０６±２.９６Ｃａ
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Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处理土壤净硝化速率为负值ꎬ其他时

间为正值ꎮ 在培养 ３００ ｄ 、３３０ ｄ 和 ３９０ ｄ 时ꎬＮ５０ 处

理土壤净硝化速率高于或显著高于其他氮添加处

理和对照ꎮ 在培养 ３６０ ｄ 时ꎬＮ１００ 处理土壤净硝化

速率显著高于其他氮添加处理和对照ꎮ 培养期间ꎬ
Ｎ１５、Ｎ３０、Ｎ５０ 和 Ｎ１００ 的土壤净硝化速率均显著高

于对照 Ｎ０ꎬ分别增加了 ４０.８０％、１１０.３１％、２０６.８３％

和 ２０２.０４％ꎮ
培养期间土壤净矿化速率见图 ５ꎮ Ｎ０、Ｎ３０、

Ｎ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处理在培养 ３６０ ｄ
时净矿化速率最高ꎬＮ１５ 处理在培养 ３００ ｄ 时土壤

净矿化速率最高ꎮ 培养 ３９０ ｄ 时ꎬ各处理土壤净矿

化速率均为负值ꎬ且 Ｎ１５ 处理显著高于其他处理ꎮ
培养 ３６０ ｄ 时ꎬ高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)

图 ３　 培养期间土壤净氨化速率变化
Ｆｉｇ.３　 Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｎｅｔ ａｍｍｏｎｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ

图 ４　 培养期间土壤净硝化速率变化
Ｆｉｇ.４　 Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｎｅｔ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｒａｔｅ

图 ５　 培养期间土壤净矿化速率变化
Ｆｉｇ.５　 Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｎｅｔ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ
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净矿化速率显著高于低氮添加(Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０)
和对照ꎮ Ｎ３００ 处理在培养 ３００ ｄ 和 ３３０ ｄ 时ꎬ土壤

净矿化速率高于或显著高于其他氮处理ꎮ 培养期

间ꎬＮ１５ 和 Ｎ３０ 处理的净矿化速率高于对照 Ｎ０ꎬ分
别提高了 １５０％、５０％ꎻＮ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０ 和 Ｎ２００ 处

理的净矿化速率低于对照 Ｎ０ꎬ分别降低了２５４.５２％、
１６１.５０％、３３.９０％和 ７９.８５％ꎮ
２.２.３　 土壤有机氮含量变化　 ＳＯＮ、土壤 ＤＯＮ 和土

壤 ＭＢＮ 含量变化见表 ３ꎮ Ｎ１５、Ｎ３０、Ｎ５０ 和 Ｎ１００ 处

理 ＳＯＮ 含量随培养时间延长呈升高趋势ꎬ培养 ３９０
ｄ 时最高ꎮ Ｎ０、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 的 ＳＯＮ 含量随

培养时间延长ꎬ呈现先升高后降低趋势ꎮ Ｎ０ 和

Ｎ２００ 在培养 ３６０ ｄ 时 ＳＯＮ 含量最高ꎬＮ３００ 在培养

３３０ ｄ 时 ＳＯＮ 含量最高ꎮ 在培养 ０ ｄ 和 ３００ ｄ 时ꎬ７
个氮添加处理 ＳＯＮ 含量与对照相比无显著差异ꎮ
在培养 ３３０ ｄ 时ꎬ高氮添加(Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)
ＳＯＮ 含量显著高于低氮添加(Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０)和

对照ꎮ 培养 ３９０ ｄ 时ꎬ７ 个氮添加处理 ＳＯＮ 含量均

高于对照ꎮ ８ 个氮添加处理的土壤 ＤＯＮ 含量均在

培养第 ３００ ｄ 时最低ꎮ 培养 ３３０ ｄ、３６０ ｄ 和 ３９０ ｄ
时ꎬ高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)土壤 ＤＯＮ
含量显著高于低氮添加(Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０)和对照ꎮ
培养 ３００ ｄ 时ꎬ Ｎ１５０、 Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处理的土壤

ＤＯＮ 含量显著高于 Ｎ０、Ｎ１５、Ｎ３０、Ｎ５０ 和 Ｎ１００ꎮ 培

养 ０ ｄ 时ꎬ高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)土
壤 ＤＯＮ 含量显著高于 Ｎ０、Ｎ１５ 和 Ｎ５０ꎮ Ｎ０、Ｎ１５、
Ｎ３０ 和 Ｎ５０ 在培养初期土壤 ＭＢＮ 含量最低ꎬＮ１００
在培养 ３３０ ｄ 时土壤 ＭＢＮ 含量最低ꎬＮ１５０、Ｎ２００ 和

Ｎ３００ 在培养 ３９０ ｄ 时土壤 ＭＢＮ 含量最低ꎮ 培养 ０ ｄ
时ꎬ高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)土壤 ＭＢＮ
含量显著高于低氮添加(Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０)和对照ꎮ
２.２.４　 ＳＯＮ 含量及其转化速率变化 　 ＳＯＮ 转化速

率见图 ６ꎮ 培养期内ꎬ各处理 ＳＯＮ 转化速率均为正

值ꎮ Ｎ１５、Ｎ３０ 和 Ｎ５０ 处理 ＳＯＮ 转化速率在培养

３９０ ｄ 时最高ꎮ Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 的 ＳＯＮ
转化速率随培养时间延长呈先升高后降低趋势ꎬ
Ｎ１００、Ｎ１５０ 和 Ｎ３００ 处理在培养 ３３０ ｄ 时最高ꎬ
Ｎ２００ 在培养 ３６０ ｄ 时最高ꎮ 培养 ３３０ ｄ 和培养 ３６０
ｄ 时ꎬ高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)ＳＯＮ 转

化速率高于或显著高于低氮添加 ( Ｎ１５、 Ｎ３０ 和

Ｎ５０)和对照ꎮ 培养 ３００ ｄ 时ꎬＮ３００ 处理的 ＳＯＮ 转

化速率显著高于其他氮处理ꎮ 培养 ３９０ ｄ 时ꎬ７ 个氮

添加处理的 ＳＯＮ 转化速率均高于或显著高于对照ꎮ
土壤 ＭＢＮ 转化速率见图 ７ꎮ 培养 ３００ ｄ 和培养

３９０ ｄ 时ꎬＮ２００ 和 Ｎ３００ 处理土壤 ＭＢＮ 转化速率为

负值ꎻ其他处理在培养期内均为正值ꎮ Ｎ０ 和 Ｎ１５
处理在培养 ３９０ ｄ 时土壤 ＭＢＮ 转化速率最高ꎬＮ３０、
Ｎ５０ 和 Ｎ１５０ 处理在培养 ３００ ｄ 时最高ꎬＮ１００ 和

Ｎ３００ 处理在培养 ３６０ ｄ 时最高ꎮ 培养 ３００ ｄ 和 ３３０
ｄ 时ꎬＮ２００ 和 Ｎ３００ 处理土壤 ＭＢＮ 转化速率显著低

于其他处理ꎮ 培养 ３９０ ｄ 时ꎬＮ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处

理的土壤 ＭＢＮ 转化速率显著低于其他氮处理ꎮ
２.３　 土壤碳氮转化的耦合关系

在整个原位矿化培养期间ꎬ ＳＯＣ 与 Ｔｏｔａｌ Ｎꎬ
ＭＢＣ 与 ＭＢＮꎬ土壤 ＤＯＣ 与土壤 ＤＯＮꎬＳＯＣ 转化速率

与净氨化速率、净硝化速率和 ＭＢＮ 转化速率的相关
表 ３　 土壤 ＳＯＮ、ＤＯＮ 和 ＭＢＮ 含量变化

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ＳＯＮꎬ ＤＯＮ ａｎｄ ＭＢＮ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｉｎ ｓｏｉｌ ｄｕｒｉｎｇ ｉｎ￣ｓｉｔｕ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ
培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

ＳＯＮ / (ｇ􀅰ｋｇ－１)

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ ２.２８±０.２１Ｄａ ２.３９±０.３９Ｃａ ２.２３±０.２２Ｃａ ２.２０±０.２０Ｃａ ２.４４±０.３８Ｂａ ２.５３±０.０９Ｂａ ２.３０±０.１３Ｄａ ２.３６±０.５６Ｄａ

３００ ２.８３±０.１４Ｃａｂ ２.７１±０.０８Ｃｂ ２.６２±０.２４Ｃｂ ２.７７±０.２６Ｃｂ ２.８９±０.１６Ｂａｂ ２.８０±０.２５Ｂａｂ ２.８９±０.１９Ｃａｂ ３.２８±０.４９Ｃａ
３３０ ３.５０±０.１２Ｂｄ ３.８６±０.０８Ｂｃｄ ４.０６±０.３６Ｂｃｄ ４.０８±０.３２Ｂｃｄ ４.５６±１.０１Ａｂｃ ５.２３±０.３１Ａａｂ ５.５５±０.１７Ａａ ５.３９±０.２２Ａａ
３６０ ４.１４±０.１３Ａｂｃ ３.８９±０.１３Ｂｃ ３.８７±０.１１Ｂｃ ４.１８±０.８６Ｂｂｃ ４.６３±０.２２Ａｂｃ ４.９４±０.３６Ａｂ ５.８６±０.６１Ａａ ４.６６±０.４２Ｂｂｃ
３９０ ３.６８±０.０３Ｂｃ ４.６７±０.８２Ａａｂ ４.８２±０.０３Ａａ ５.１０±０.０２Ａａ ４.８０±０.０６Ａａ ４.８５±０.０９Ａａ ４.９４±０.１８Ｂａ ４.２０±０.０６Ｂｂｃ

培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

ＤＯＮ / (ｍｇ􀅰ｋｇ－１)

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ ３６.０８±１.９４Ｂｄ ３４.４１±０.３９Ｂｄ ６９.７９±７.３５Ａｂ ３７.０５±０.２０Ｄｄ ５８.６９±０.７０Ｄｃ ６０.２２±０.８３Ｃｃ ５５.５０±０.３９Ｄｃ １０３.２３±０.８３Ｃａ

３００ １７.４１±０.７５Ｃｅ １８.０８±１.３３Ｃｅ ２２.００±０.６９Ｅｄ ２４.９０±１.６５Ｅｂｃｄ ２３.３０±１.３９Ｅｃｄ ２８.１０±１.９３Ｄｂ ２６.４５±０.４６Ｅｂｃ ５３.５０±４.４２Ｄａ
３３０ ４５.４２±４.４２Ａｆｇ ４０.３３±０.１６Ａｇ ４７.８２±２.５０Ｃｅｆ ５２.４５±１.２７Ｂｅ ７１.６９±５.６３Ｃｄ １００.２７±３.５８Ａｂ ９２.８２±１.４６Ａｃ １２８.７６±３.５３ＡＢａ
３６０ ４２.８７±１.５１Ａｆ ３９.７８±０.６４Ａｆ ５７.４４±１.５５Ｂｅ ６７.４３±０.２８Ａｄ ８２.４２±４.３３Ｂｃ １０２.９５±３.５４Ａｂ ７８.６３±１.５８Ｂｃ １４０.００±１１.７９Ａａ
３９０ ４６.０７±０.７３Ａｄ ３９.２２±４.２７Ａｅ ３８.７６±３.０４Ｄｅ ４９.５８±１.８５Ｃｄ ９３.２４±１.３９Ａｂ ７２.３４±１.３１Ｂｃ ７４.６５±２.５４Ｃｃ １２２.９３±６.３６Ｂａ

培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ / ｄ

ＭＢＮ / (ｍｇ􀅰ｋｇ－１)

Ｎ０ Ｎ１５ Ｎ３０ Ｎ５０ Ｎ１００ Ｎ１５０ Ｎ２００ Ｎ３００
０ ３７.２５±３.５７Ｅｅ ３８.３０±１.３９Ｅｅ ３３.７７±２.０５Ｃｅ ３６.６３±１.９４Ｃｅ ５６.１９±３.４３Ｄｄ ７２.３４±０.６８Ｅｃ ８６.９３±４.２３Ｂｂ １２３.２４±３.５８Ｂａ

３００ ６６.１４±３.２４Ｃｆ ６７.９９±１.００Ｃｆ ８０.３８±５.６３Ａｄ ８９.３６±２.４７Ａｃ ８６.３０±２.６８Ｃｃ １１１.０９±１.９５Ａａ ７４.０９±２.６５Ｃｅ １０１.７５±２.９７Ｃｂ
３３０ ５６.０６±０.３９Ｄｅ ６２.５８±０.５９Ｄｅ ７１.８７±１.４９Ｂｄ ７６.３１±８.２４Ｂｃｄ ８０.８９±１.５３Ｃｃ ９８.３３±２.０１Ｂｂ １０４.８３±４.７０Ａｂ １２４.６０±５.６１Ｂａ
３６０ ７１.８７±１.１１Ｂｅ ７５.２０±２.６５Ｂｅ ７３.４５±０.４２Ｂｅ ８６.２１±２.３６Ａｄ １２３.４０±２.０８Ａｂ ８９.２６±４.１７Ｃｄ １０４.５３±４.６１Ａｃ １６４.７４±４.３９Ａａ
３９０ ７６.５９±２.２１Ａｃ ８９.４５±２.７０Ａｂ ８１.１７±０.５９Ａｃ ８８.１５±２.３６Ａｂ ９８.７９±６.２５Ｂａ ８０.６６±３.７０Ｄｃ ８１.７２±４.２８Ｂｃ ８９.７３±３.６８Ｄｂ
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图 ６　 培养期间 ＳＯＮ 转化速率变化
Ｆｉｇ.６　 Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ＳＯＮ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ

图 ７　 培养期间土壤 ＭＢＮ 转化速率变化
Ｆｉｇ.７　 Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ＭＢＮ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ

性存在明显不同ꎮ 这说明不同形式的碳发生变化ꎬ
与之相对应的不同形式氮的反应不同ꎮ 设定土壤

Ｔｏｔａｌ Ｎ、ＭＢＮ、 ＤＯＮ、净氨化速率、净硝化速率和

ＭＢＮ 转化速率 ６ 个自变量分别为 ｘ１ꎬｘ２ꎬｘ３ꎬｘ４ꎬｘ５ꎬ
ｘ６ꎬ对应的应变量 ＳＯＣ、ＭＢＣ、ＤＯＣ、ＳＯＣ 转化速率ꎬ
分别设定为 ｙ１ꎬｙ２ꎬｙ３ꎬｙ４ꎮ 土壤碳氮转化耦合结果

如表 ４ 所示ꎬＳＯＣ 与 Ｔｏｔａｌ Ｎ 比值呈极显著正相关ꎬ
土壤 ＭＢＣ 与土壤 ＭＢＮ 呈极显著负相关ꎬ土壤 ＤＯＣ
与土壤 ＤＯＮ 呈极显著正相关ꎬ ＳＯＣ 转化速率与

ＭＢＮ 转化速率呈极显著正相关ꎮ
将 ８ 个氮添加处理所有时间段的土壤相关化学

指标进行相关分析ꎬ结果见表 ５ꎮ 土壤 ＭＢＣ 与土壤

Ｔｏｔａｌ Ｎ、ＤＯＣ、ＮＯ－
３ －Ｎ 和 ＳＯＮ 呈极显著负相关(Ｐ<

０.０１)ꎬ与 ＮＨ＋
４ －Ｎ 呈显著负相关(Ｐ<０.０５)ꎬ与土壤

Ｃ / Ｎ 比值呈极显著正相关(Ｐ<０.０１)ꎮ 土壤 ＭＢＮ 与

土壤 Ｔｏｔａｌ Ｎ、ＳＯＣ、ＤＯＣ、ＮＯ－
３ －Ｎ 和 ＳＯＮ 呈极显著正

相关( Ｐ < ０. ０１)ꎬ与 ＮＨ＋
４ － Ｎ 呈显著正相关 ( Ｐ <

０.０５)ꎬ与土壤 Ｃ / Ｎ 比值呈显著负相关(Ｐ<０.０５)ꎬ与
ＭＢＣ 呈极显著负相关(Ｐ<０.０１)ꎮ 土壤 ＭＢＣ / ＭＢＮ

与土壤 Ｃ / Ｎ 和 ＭＢＣ 呈极显著正相关(Ｐ<０.０１)ꎬ与
Ｔｏｔａｌ Ｎ、ＳＯＣ、ＤＯＣ、ＮＨ＋

４ －Ｎ、ＮＯ－
３ －Ｎ、ＳＯＮ 和 ＭＢＮ 呈

极显著负相关(Ｐ<０.０１)ꎮ 土壤 ＤＯＮ 与土壤 Ｔｏｔａｌ
Ｎ、ＳＯＣ、ＤＯＣ、ＮＯ－

３ －Ｎ、ＳＯＮ 和 ＭＢＮ 呈极显著正相关

(Ｐ< ０.０１)ꎬ与土壤 Ｃ / Ｎ 比值呈显著负相关 (Ｐ <
０.０５)ꎬ与 ＭＢＣ 呈极显著负相关(Ｐ< ０. ０１)ꎮ 土壤

ＭＢＮ 转化速率与土壤 Ｔｏｔａｌ Ｎ 和 ＤＯＣ 呈显著负相

关(Ｐ<０.０５)ꎬ与土壤 ＳＯＣ、ＮＯ－
３ －Ｎ 和 ＭＢＮ 呈极显著

负相关(Ｐ<０.０１)ꎬ与土壤ＭＢＣ 呈极显著正相关(Ｐ<
０.０１)ꎮ 土壤 ＭＢＣ 转化速率与 ＮＯ－

３ －Ｎ 含量呈显著

负相关(Ｐ<０.０５)ꎮ 土壤净氨化速率与土壤 ＮＨ＋
４ －Ｎ

呈极显著负相关(Ｐ < ０. ０１)ꎮ 土壤净硝化速率与

ＮＨ＋
４ －Ｎ 呈极显著正相关(Ｐ<０.０１)ꎮ 土壤净矿化速

率与土壤 ＮＨ＋
４ －Ｎ 呈极显著负相关(Ｐ<０.０１)ꎮ 土壤

有机碳转化速率与土壤 ＤＯＣ、ＮＯ－
３ －Ｎ 和 ＭＢＮ 呈极

显著负相关(Ｐ<０.０１)ꎬ与土壤 ＳＯＣ 呈显著负相关

(Ｐ<０.０５)ꎬ与 ＭＢＣ 呈极显著正相关(Ｐ<０.０１)ꎮ
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表 ４　 土壤碳氮转化的耦合关系

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｃｏｕｐｌｉｎｇ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｏｉｌ ｃａｒｂｏｎ ａｎｄ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ

自变量
Ｉｎｄｅｐｅｎｄｅｎｔ ｖａｒｉａｂｌｅ

应变量
Ｄｅｐｅｎｄｅｎｔ ｖａｒｉａｂ

线性方程
Ｌｉｎｅａｒ ｅｑｕａｔｉｏｎ

相关系数
Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ

Ｔｏｔａｌ Ｎ(ｘ１) ＳＯＣ(ｙ１) Ｙ１ ＝ ４.４９４３ｘ１＋ ２２.３８６ Ｒ２ ＝ ０.８４８∗∗

ＭＢＮ(ｘ２) ＭＢＣ(ｙ２) Ｙ２ ＝ －３.０００６ｘ２＋１０３８.９ Ｒ２ ＝－０.８６９∗∗

ＤＯＮ(ｘ３) ＤＯＣ(ｙ３) Ｙ３ ＝ １.０７８２ｘ３＋ ４１２.３１ Ｒ２ ＝ ０.８２４∗∗

净氨化速率 Ｎｅｔ ａｍｍｏｎｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ(ｘ４) ＳＯＣ 转化速率 ＳＯＣ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ(ｙ４) Ｙ４ ＝－０.１３９８ｘ４－０.０２４８ Ｒ２ ＝ ０.０８０
净硝化速率 Ｎｅｔ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｒａｔｅ(ｘ５) ＳＯＣ 转化速率 ＳＯＣ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ(ｙ４) Ｙ４ ＝ ０.０７７２ｘ５－０.０１８３ Ｒ２ ＝ ０.０１１

ＭＢＮ 转化速率 ＭＢＮ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ(ｘ６) ＳＯＣ 转化速率 ＳＯＣ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ(ｙ４) Ｙ４ ＝ ０.３４７９ｘ６－０.０４１２ Ｒ２ ＝ ０.７６９∗∗

　 　 注: ∗表示显著相关(Ｐ<０.０５)ꎬ ∗∗表示极显著相关(Ｐ<０.０１)ꎮ 下同ꎮ
Ｎｏｔｅ: ∗ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ (Ｐ<０.０５)ꎬ ∗∗ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｈｉｇｈｌｙ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ (Ｐ<０.０１) . Ｔｈｅ ｓａｍｅ ｂｅｌｏｗ.

表 ５　 土壤碳氮转化速率与土壤化学指标的相关关系

Ｔａｂｌｅ ５　 Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｏｉｌ ｃａｒｂｏｎ ａｎｄ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ ｒａｔｅ ａｎｄ ｓｏｉｌ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｉｎｄｅｘ

项目
Ｉｔｅｍ

ＭＢＮ ＭＢＣ ＭＢＣ/
ＭＢＮ

ＤＯＮ ＭＢＮ 转化速率
ＭＢＮ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ

ｒａｔｅ

ＭＢＣ 转化速率
ＭＢＣ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ

ｒａｔｅ

净氨化速率
Ｎｅｔ ａｍｍｏｎｉｚａｔｉｏｎ

ｒａｔｅ

净硝化速率
Ｎｅｔ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ

ｒａｔｅ

净氮矿化速率
Ｎｅｔ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ

ｒａｔｅ

ＳＯＣ 转化速率
ＳＯＣ ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ

ｒａｔｅ

Ｔｏｔａｌ Ｎ ０.６７４∗∗ －０.５２６∗∗ －０.７２５∗∗ ０.６０４∗∗ －０.５００∗ －０.０８８ ０.０００ －０.０５２ －０.１６７ －０.２５８
ＳＯＣ ０.７２６∗∗ －０.３８３ －０.６３６∗∗ ０.６８３∗∗ －０.６７４∗∗ －０.３３０ ０.１９７ －０.２４９ ０.０１９ －０.４５０∗

Ｃ/ Ｎ －０.４９２∗ ０.５６３∗∗ ０.６５９∗∗－０.４２１∗ ０.２２４ －０.１３１ ０.１７４ －０.１６２ ０.２７２ ０.０５７
ＤＯＣ ０.８７７∗∗ －０.８７５∗∗ －０.９１１∗∗ ０.８２４∗∗ －０.４３４∗ －０.２３８ －０.１０３ ０.３３４ ０.０２６ －０.６３７∗∗

ＮＨ＋
４－Ｎ ０.４４７∗ －０.４３７∗ －０.５２２∗∗ ０.３７７ ０.１６０ －０.３０９ －０.８４３∗∗ ０.８０９∗∗ －０.７４１∗∗ －０.２０５

ＮＯ－
３－Ｎ ０.９７９∗∗ －０.８８９∗∗ －０.９５６∗∗ ０.９６４∗∗ －０.７６７∗∗ －０.４２５∗ ０.０８４ ０.００４ －０.０１１ －０.８３４∗∗

ＳＯＮ ０.６７２∗∗ －０.５２４∗∗ －０.７２３∗∗ ０.６０３∗∗ －０.５０４∗ －０.０８４ ０.０１１ －０.０６２ －０.１５９ －０.２５６
ＭＢＣ －０.８６９∗∗ １.０００ ０.９３５∗∗－０.８５６∗∗ ０.５２９∗∗ ０.１５４ ０.０２３ －０.２４８ －０.０５６ ０.７２３∗∗

ＭＢＮ １.０００ －０.８６９∗∗ －０.９５３∗∗ ０.９８２∗∗ －０.７３１∗∗ －０.４００ ０.０６５ ０.０６１ ０.０３６ －０.８３８∗∗

３　 讨　 论

３.１　 氮添加水平对土壤碳氮转化特征的影响

氮沉降对草原生态系统土壤生态过程的影响

已成为近年来生态学研究的热点[１４ꎬ１８－１９]ꎮ 适量氮

沉降可增加土壤氮供应ꎬ对生态系统影响表现为正

效应ꎬ但过量氮沉降会导致土壤中的碳氮磷化学计

量特征改变[２０]ꎬ对土壤养分循环影响表现为负效

应ꎮ ＳＯＮ 的矿化是决定土壤供氮能力的重要生态

过程ꎬ氮素添加在调控土壤氮转化方面有着重要的

作用ꎮ 本研究表明ꎬ氮添加显著增加了土壤的累积

氮矿化量ꎬ并对土壤硝化、氨化及矿化速率具有显

著的影响ꎮ 在整个培养期ꎬ氮添加处理土壤 ＮＯ－
３ －Ｎ

含量显著高于对照ꎬ土壤净硝化量最大值出现在 ７
月份(培养 ３３０ ｄ)或 ８ 月份(培养 ３６０ ｄ)ꎬ而这两个

时期正值贝加尔针茅草原雨水充沛的月份ꎬ因此可

能会导致 ＮＯ－
３ －Ｎ 淋溶损失ꎮ 进入 ９ 月份(培养 ３９０

ｄ)ꎬ所有处理的净硝化速率达到最低值ꎮ 相比无氮

添加对照ꎬ氮添加处理在培养大部分时间段增加了

土壤净硝化速率ꎬ促进了土壤的硝化作用ꎮ 培养

３００、３３０、３６０ ｄ 和 ３９０ ｄ 时ꎬ各氮添加处理的土壤

ＮＯ－
３ －Ｎ 含量均高于各处理的 ＮＨ＋

４ －Ｎ 含量ꎬ且土壤

净硝化速率明显高于净氨化速率ꎬ表明贝加尔针茅

草原土壤氮矿化主要以硝化作用为主ꎬＮＯ－
３ －Ｎ 是形

成植被生物量的主要的有效氮素ꎮ 这与邹亚丽

等[１９]对黄土高原典型草原和王学霞等[１８] 对青藏高

原退化高寒草地的研究结果类似ꎮ 本试验所添加

氮素为硝酸铵ꎬ一方面 ＮＯ－
３ 输入ꎬ增加了土壤中

ＮＯ－
３ －Ｎꎻ另一方面ꎬＮＨ＋

４ 输入ꎬ增加了硝化作用的底

物ꎬ导致硝化作用加强ꎮ
本研究中ꎬ氮添加总体上抑制了土壤净氨化速

率ꎮ 土壤净氨化量在整个原位矿化过程中均为负

值ꎮ 负值表示原位培养后的 ＮＨ＋
４ －Ｎ 含量低于培养

前的初始值ꎬＮＨ＋
４ －Ｎ 发生了土壤的固持或转化为

ＮＯ－
３ －Ｎꎮ 由于土壤 ＮＨ＋

４ －Ｎ 含量变化同时受到硝化

作用和氨化作用的共同影响ꎬ因此土壤净氨化速率

不能全面反映土壤氨氧化作用的强弱ꎮ 土壤氮矿

化作用产物包括 ＮＯ－
３ －Ｎ 和 ＮＨ＋

４ －Ｎꎬ二者在土壤中

可以相互转化ꎬＮＯ－
３ －Ｎ 与 ＮＨ＋

４ －Ｎ 含量之和的变化

速率用来表征土壤的净矿化速率[２１]ꎮ 在整个矿化

期除 Ｎ１５ 处理矿化速率平均值为正值外ꎬ其他处理

矿化速率平均值均为负值ꎮ 草地土壤的净矿化速

率出现负值ꎬ表明土壤无机氮向有机氮转化ꎬ消耗

无机氮ꎮ 在整个培养期间ꎬ各氮添加处理 ＳＯＮ 转化

０４２ 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 干旱地区农业研究　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 　 第 ３８ 卷



速率均为正值(图 ６)ꎬ表明 ＳＯＮ 的固定大于矿化ꎬ
ＮＨ＋

４－Ｎ 含量表现为显著降低(表 ２)ꎮ 这与培养期

内ꎬ土壤净硝化作用和净矿化作用与生物固持的相

对强弱有关[２２]ꎮ 在培养期内ꎬＮ１５ 和 Ｎ３０ 处理促进

了氮矿化作用ꎬＮ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０ 和 Ｎ２００ 处理抑制

了氮矿化作用ꎮ 这与张璐等[７] 对内蒙古羊草草原

的研究结果类似ꎮ 净矿化速率并不与氮输入量增

加呈显著正相关性ꎬ当氮添加量达到一定水平后ꎬ
氮矿化速率会下降[２３－２４]ꎮ Ｔｕｒｎｅｒ 等[２５]研究表明ꎬ在
氮饱和系统中ꎬ氮输入对氮矿化速率有抑制作用ꎮ
可能原因是氮添加量增大降低了土壤胞外酶活性ꎻ
也可能是高氮添加使土壤中可利用氮含量增加ꎬ从
而降低净氮矿化速率ꎻ也可能是高氮添加ꎬ引起土

壤酸化ꎬ降低了土壤微生物活性ꎮ 项目组前期研究

表明ꎬ高氮添加降低土壤 ｐＨ、微生物活性和微生物

功能多样性指数[２６]ꎬ降低 ０ ~ １０ ｃｍ 土层土壤脲酶

和过氧化氢酶活性[２７]ꎮ 土壤微生物数量和微生物

活性降低会影响土壤净氮矿化速率ꎮ 培养 ３９０ ｄ
时ꎬ高氮添加(Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)土壤净硝化、净
氨化和净矿化速率均为负值ꎬ表明这个时期微生物

对氮的固定大于矿化ꎮ
在整个原位矿化培养期ꎬ低氮添加(Ｎ１５、Ｎ３０

和 Ｎ５０)与对照处理在培养前后 ＳＯＣ 含量无显著性

变化ꎬ而高氮添加(Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００)在培

养末期的 ＳＯＣ 含量显著低于培养初期ꎮ 培养 ３００
ｄ、３６０ ｄ、３９０ ｄ 时ꎬＮ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００
处理 ＳＯＣ 转化速率为负值ꎬ说明在这个时期 ＳＯＣ 的

矿化大于 ＳＯＣ 的积累ꎮ 总体上ꎬＮ１５、Ｎ３０ 处理提高

了 ＳＯＣ 转化速率ꎬＮ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００
处理降低了 ＳＯＣ 转化速率ꎮ Ｊｕｓｓｙ 等[２８] 研究表明ꎬ
氮添加抑制酸性森林土壤碳矿化速率ꎮ 李凯等[２９]

研究表明ꎬ中、高氮处理抑制石栎和苦槠幼苗的土

壤呼吸速率ꎮ 李新爱等[３０]研究表明ꎬ长期单施化肥

不利于稻田土壤有机质和 Ｔｏｔａｌ Ｎ 的积累ꎮ 在整个

培养期中ꎬＭＢＣ 转化速率都为正值ꎬ与 ＳＯＣ 转化速

率不一致ꎮ
３.２　 土壤原位矿化过程中碳氮转化的耦合关系

碳和氮的耦合特征是草原生态系统过程研究

关注的焦点之一[２２]ꎮ 氮沉降改变土壤草原土壤氮

转化速率ꎬ必将影响土壤碳转化过程ꎮ 在整个矿化

培养期内ꎬＳＯＣ 含量与土壤 Ｔｏｔａｌ Ｎ 存在极显著正相

关关系ꎬ相关系数为 ０.８４８∗∗ꎬ且符合一元一次线性

回归方程ꎬ这说明 ＳＯＣ 与土壤 Ｔｏｔａｌ Ｎ 含量变化具

有一致性ꎮ 土壤 ＤＯＣ、ＤＯＮ 含量与碳氮循环和植物

生长密切联系ꎮ 本研究中ꎬ土壤 ＤＯＣ 与土壤 ＤＯＮ

呈显著正相关ꎬ相关系数为 ０.８２４∗∗ꎮ ＳＯＣ 转化速

率与 ＭＢＮ 转化速率呈极显著正相关ꎬ相关系数为

０.７６９∗∗ꎬ这说明土壤碳氮转化过程相互影响ꎮ 土

壤微生物是驱动 ＳＯＣ 转化的主导因子[３１]ꎬ本研究

表明ꎬ土壤 ＭＢＣ 与 ＳＯＣ 转化速率呈极显著正相关ꎮ
表明土壤 ＭＢＣ 是影响 ＳＯＣ 转化的重要驱动因子ꎮ
土壤 ＭＢＮ 与 ＳＯＣ 转化速率呈极显著相关性ꎬ表明

土壤 ＭＢＮ 对草地 ＳＯＣ 的转化有显著影响ꎮ 土壤

ＭＢＣ、ＭＢＮ 与净氨化速率、净硝化速率和净矿化速

率之间无显著的相关性ꎮ 以往的研究也有类似的

研究结果[３２－３３]ꎮ 土壤 ＭＢＣ、ＭＢＮ 与净矿化速率无

显著相关性ꎬ表明土壤 ＭＢＣ、ＭＢＮ 含量对草地土壤

的氮矿化的影响有限[８]ꎮ 矿化培养末期与培养前

相比ꎬ各处理 ＳＯＮ 含量表现为增加ꎬ低氮添加 ＳＯＣ
含量无显著性变化ꎬ而高氮添加 ＳＯＣ 含量显著降

低ꎮ 在整个矿化培养期ꎬ土壤 ＭＢＮ 与 ＤＯＣ 呈极显

著正相关ꎬ表明土壤 ＤＯＣ 含量受土壤 ＭＢＮ 含量的

显著影响ꎮ
氮沉降对草原生态系统的影响是一个长期的

过程ꎬ土壤质量的改变是长期积累的效应ꎬ是一个

缓慢的过程ꎮ 氮添加水平显著影响贝加尔针茅草

原土壤碳氮转化特征、土壤微生物生物量[２６]、土壤

酶活性[２７]和土壤微生物组成ꎮ 在进行矿化培养过

程中ꎬ本研究未同时进行土壤微生物活性的测定ꎬ
而土壤微生物在土壤碳氮矿化过程中起着非常重

要的作用ꎮ 在今后研究土壤碳氮矿化研究中ꎬ需进

一步结合土壤微生物活性测定ꎮ 另外ꎬ本研究进行

原位观测时间较短ꎬ只是初步反映了氮添加对土壤

碳氮转化的影响ꎮ 进一步研究土壤碳氮转化过程

对氮添加的响应需要更密集的时间点和较长期的

矿化培养ꎮ

４　 结　 论

１)氮添加促进了土壤净硝化作用ꎬ抑制了净氨

化作用ꎬＮ１５、Ｎ３０ 处理促进了土壤净氮矿化作用ꎬ
Ｎ５０、Ｎ１００、Ｎ１５０ 和 Ｎ２００ 处理抑制了土壤净氮矿化

作用ꎮ 贝加尔针茅草原土壤氮矿化主要以硝化作

用为主ꎮ Ｎ１５、Ｎ３０ 处理提高了 ＳＯＣ 转化速率ꎬＮ５０、
Ｎ１００、Ｎ１５０、Ｎ２００ 和 Ｎ３００ 处理降低了 ＳＯＣ 转化

速率ꎮ
２)土壤 ＭＢＣ 与 ＭＢＮ 呈极显著负相关ꎻＳＯＣ 转

化速率与 ＭＢＣ 呈极显著正相关ꎬ与 ＭＢＮ 呈极显著

负相关ꎮ ＳＯＣ 转化速率与 ＭＢＮ 转化速率呈极显著

正相关ꎬ土壤碳氮转化过程相互影响ꎮ
３)本研究在一定程度上表明ꎬ贝加尔针茅草原
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土壤碳氮转化速率受氮沉降水平的显著影响ꎬ连续

高氮沉降对土壤碳氮转化过程产生负面影响ꎬ不利

于土壤碳氮的积累ꎮ
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