
 

生物质炭对酸性菜地土壤 N2O 排放及相关
功能基因丰度的影响
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摘要: 【目的】生物质炭显著影响土壤氧化亚氮 (N2O) 排放，但关于其相关微生物机理的研究相对匮乏，尤其是

生物质炭对酸性菜地土壤 N2O 排放的微生物作用机理。本文通过研究氮肥配施生物质炭对酸性菜地土壤 N2O 排

放以及硝化和反硝化过程相关功能基因丰度的影响，探讨酸性菜地土壤 N2O 排放与功能基因丰度的关系，阐释

生物质炭对酸性菜地土壤试验 N2O 排放的微生物作用机理。【方法】在田间一次性施入生物质炭 40 t/hm2，试

验连续进行了 3 年，共 9 茬蔬菜。设置 4 个处理：对照 (CK)、氮肥 (N)、生物质炭 (Bc) 和氮肥 + 生物质炭 (N +
Bc)。在施用后第三年，采集土壤样品进行室内培养，应用荧光定量 PCR 技术检测硝化过程氨氧化古菌

(AOA)、氨氧化细菌 (AOB) 功能基因 amoA 和反硝化过程亚硝酸还原酶基因 (nirK、nirS) 以及 N2O 还原酶基因

(nosZ) 等相关功能基因丰度，同时监测土壤 pH 值、无机氮 (铵态氮、硝态氮) 含量及 N2O 排放。【结果】与

CK相比，生物质炭 (Bc) 处理的土壤有机碳 (SOC) 提高了 27.1%，总氮 (TN) 提高了 8.2%，amoA-AOB基因丰度

显著降低了 11.0%，nosZ 基因丰度增加了 21.2% (P < 0.05)，N2O 排放没有显著变化 (P > 0.05)。与 CK 相比，施

用氮肥 (N) 显著降低土壤 pH (P < 0.05)，显著增加土壤无机氮含量、nirK、nirS 和 nosZ 功能基因丰度以及土壤

N2O 累积排放量 (P < 0.05)。与 N 处理相比，生物质炭与氮肥联合施用 (N + Bc) 处理显著增加 amoA-AOA、

amoA-AOB、nirK、nirS 和 nosZ 基因丰度，增幅分别为 68.1%、39.3%、21.1%、19.8%、48.4% (P < 0.05)，但

(nirK + nirS)/nosZ 的比值降低，同时 N2O 累积排放量显著降低 33.3% (P < 0.05)。室内培养期间 N2O 排放峰出现

在 1～5 d，N和 N+Bc处理排放速率分别为 N 1.70 × 103 和 1.76 × 103 ng/(kg·h)。相关分析结果显示，N2O排放速

率与氧化亚氮还原酶的标记基因 nosZ 基因拷贝数 (P < 0.05)、NH4
+-N 含量 (P < 0.01) 呈显著正相关，与 pH 呈显

著负相关 (P < 0.01)。【结论】在菜地生态系统中氮肥和生物质炭联合施用可以有效缓解菜地土壤酸化，减少菜

地土壤 N2O排放，主要归因于反硝化作用 nosZ 基因丰度增加，(nirK + nirS)/nosZ 比值降低。
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Effects of biochar application on N2O emissions and abundance of nitrogen
related functional genes in an acidic vegetable soil
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Abstract: 【Objectives】Amendment of biochar significantly affected soil nitrous oxide (N2O) emission. It is
still unclear about the underlying microbial mechanism for N2O emission, particularly in the acidic vegetable soil.
By integrating the field experiments with indoor incubations and using real-time quantitative PCR technology, the
microbial mechanism for effects of biochar on N2O emissions from an intensive vegetable field was
investigated.【Methods】Soil samples were collected from a three-years’ field treatment with 22 factorial
design at N rates of 0 and 1.25 × 103 kg/hm2 and biochar rates of 0 and 40 t/hm2, namely control (CK), N fertilizer
(N), biochar (Bc) and N fertilizer with biochar (N + Bc). The functional genes of ammonia oxidizing archaea
(amoA-AOA), ammonia oxidizing bacteria (amoA-AOB), nitrite reductase (nirK, nirS) and nitrous oxide reductase
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(nosZ), soil pH, inorganic N concentration, in conjunction with soil N2O emissions were measured periodically.
【Results】Compared with CK, biochar application significantly increased the concentration of SOC by 27.1%
and TN by 8.2%, significantly decreased the copy numbers of amoA-AOB and increased the nosZ genes by 11.0%
and 21.2%, and had no significant effects on N2O emissions. Applying nitrogen fertilizer significantly reduced soil
pH, increased N2O cumulative emissions, increased the content of inorganic nitrogen and nirK, nirS, nosZ gene
copy numbers (P < 05), compared with CK treatment. Compared with N treatment, biochar and nitrogen fertilizer
combined application (N + Bc) significantly increased the abundance of amoA-AOA, amoA-AOB, nirK, nirS and
nosZ gene copy numbers by 68.1%, 39.3%, 21.1%, 19.8% and 48.4%, respectively (P < 0.05), decreased the (nirK
+ nirS)/nosZ ratio, and reduced N2O emissions by 33.3%. The N2O emission peak appeard at 1–5 d during the
indoor incubation, and the emission rate reached N 1.70 × 103 and 1.76 × 103 ng/(kg·h) for the N and N + Bc
treatment, respectively. Correlation analysis indicated that N2O emission showed significant positive correlation
with the nosZ gene copy numbers (P < 0.05) and the content of NH4

+-N (P < 0.01), while significant negative
correlation with pH (P < 0.01) during the incubation.【Conclusions】The amendment of biochar could decrease
N2O emissions from the acidic vegetable soil, which is mainly due to the accelerated N2O reduction via decreasing
the ratio of (nirK + nirS)/nosZ.
Key words: vegetable soil; N2O emission; biochar; functional genes of nitrifiers ; functional genes of denitrifiers

 

氧化亚氮 (N2O) 是重要的温室气体之一，与二氧

化碳 (CO2) 的全球增温潜势 (GWP) 相比，N2O 在

100 年时间尺度上的增温潜势约为 CO2 的 298 倍[1]，

且其在大气中的浓度以每年 0.2%～0.3% 的速率增

长[2]。菜地生态系统因其耕作频繁、复种指数高和氮

肥施用量大等特点导致一系列环境问题[3–4]，例如氮

肥利用率低、硝酸盐累积、土壤酸化 [ 5 – 6 ]，以及

N2O 的大量排放[7]等。土壤 pH 降低导致 N2O/N2 比值

更高，增加 N2O排放的环境风险[6]。

生物质炭 (biochar) 被认为能够改善土壤特性，

增加作物产量，通过吸持作用降低酸性土壤交换性

H+ 的水平，提高盐基饱和度和土壤 pH[8–10]。研究表

明，施用生物质炭可有效缓解农田土壤 N2O排放[11–12]，

或没有显著影响[13–14]，或增加 N2O 排放[15]，因此施用

生物质炭对 N2O 排放的作用具有不确定性。已有研

究表明，生物质炭减少 N 2O 排放的可能原因主要

有：1) 增加吸附土壤 NO3
–，降低基质有效性[16]；2)

增加土壤孔隙而降低反硝化作用 [ 1 7 ]；3) 提高土壤

pH 而促进 N2O 还原为 N2
[18]；4) 由于自身含有乙烯而

抑制硝化作用和 NO3
–的形成[19]。近来的研究开始从

微生物角度揭示生物质炭对土壤 N2O 排放的影响机

理，主要包括土壤的硝化 (amoA) 和反硝化 (nirK、

nirS 和 nosZ) 功能基因群落的组成和结构[20–22]，但其

研究结果尚未统一。王晓辉等[21]研究发现施用生物质

炭显著提高了 nirK 基因的群落丰度，但对 nirS 和

nosZ 基因丰度没有显著影响。由于 N2O 形成途径复

杂、产生 N2O 的生态系统具有多样性，生物质炭对

菜地土壤 N2O 排放的微生物作用机制并不明确。本

研究采用室内培养和荧光定量 PCR 技术，探究酸性

菜地田间施用生物质炭后对相关功能基因丰度和

N 2O 排放的影响，为揭示生物质炭对菜地土壤

N2O排放的微生物学机理提供科学依据。

1    材料与方法

1.1    试验点概况

试验地点位于江苏省南京市高桥门镇上坊村

(32°01′N，118°52′E) 集约化种植菜地 (具有 15 年的

种植历史)。该地区属于典型的长江中下游亚热带季

风气候，年均气温 15.4℃，年均降水量 1.11 × 103 mm。

一年可以种植 3～5 季蔬菜，是南方集约化蔬菜生产

的典型代表。试验地土壤属于黄棕壤，质地为粉粘

壤土 (粘粒 30.1%、粉粒 64.7% 和砂粒 5.2%)。初始

土壤 pH 为 5.5，容重 1.2 g/cm 3，有机碳   (SOC)
15.6 g C/kg，总氮  (TN) 1.9 g/kg，阳离子交换量

(CEC) 31.2 cmol/kg。

1.2    试验设计

田间试验设置 4 个处理：对照   (CK)；氮肥

(N)；生物质炭 (Bc)；氮肥+生物质炭 (N + Bc)。每个

小区面积为 6 m2 (3 m × 2 m)，每个处理设置 3 次重

复。田间管理包括蔬菜品种、施肥量和施用方法、

耕作、灌溉、除虫和杂草控制，与当地农民管理方

式保持一致。氮肥施用量为常规施用量 N 1.25 × 103

kg/(hm2·a)，施氮处理均使用复合肥，其 N∶P2O5∶
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K2O 比例为 15∶15∶15。生物质炭于 2012 年 4 月一

次性施入土壤中，施用量为 40 t/hm2，翻耕混匀，生

物质炭施用后近 3 年内共种植 9 季蔬菜，不同处理

种植蔬菜种类和农业管理措施等保持一致。生物质

炭为河南三利新能源有限公司生产，由小麦秸秆在

500℃ 条件下高温热分解制得，pH 9.4、总碳量 46.7
g/kg、全氮 5.6 g/kg、CEC 24.1 cmol/kg、表面积 8.9
m2/g、灰分 20.8%。土壤样品于 2014 年 9 月蔬菜成

熟季采集，在每个小区内均匀分布采样，用土钻获

得 0—20 cm 土层鲜土，取 15 g 用于土壤理化性质测

定，2 g 置于–80℃ 冰箱供微生物测定，其余置于

4℃ 冰箱供室内培养。

1.3    室内培养

取出贮存于 4℃ 冰箱的鲜土，过 2 mm 筛，分别

称取相当于 30 g烘干土的新鲜土样于 250 mL培养瓶

内，置于 (28 ± 1)℃ 恒温培养箱中预培养 24 h。预培

养结束后，用注射器均匀添加 N   2 0 0   m g / k g
(NH4)2SO4 溶液，并调节含水量至 65% 土壤持水量

(water holding capacity，WHC)。然后置于 (28 ± 1)℃
恒温培养 5 周，培养期间每天用称重法添加蒸馏水

以保持土壤含水量。整个试验期采样测定 N 2O 浓

度，第 1～2 周每天测定 1 次，第 3～5 周每周测定

2次，采集方式为用 20 mL三通阀注射性针筒在培养

瓶密闭后 0、5 h分别采集气体样品。

1.4    样品分析

采用气相色谱仪 (Agilent 7890A，上海) 测定样

品中的 N2O 浓度，检测器为 ECD。每个处理分别于

第 1、7、14、21、28 和 35 d 破坏性取样以测定

pH、铵态氮 (NH4
+-N)、硝态氮 (NO3

–-N) 和 amoA、

nirS、nirK 和 nosZ 基因丰度。

1.5    土壤理化性质和功能基因丰度测定

土壤 pH采用精密 pH计 (PHS-3C) 测定，土水比

为 1∶5 (m/v)；SOC 含量采用重铬酸钾容量法测定，

TN 含量采用开氏法测定 [23]，NH4
+-N 含量测定采用

2 mol/L KCl 浸提—靛酚蓝比色法，NO3
–-N 含量测定

采用 2 mol/L KCl浸提—紫外分光光度法。

利用 FastDNA Spin Kit for Soil 试剂盒  (MP
Biomedicals)，根据操作指南提取土壤微生物总

DNA。由于腐殖酸的存在影响样品的下游分子分

析，而菜地土壤中腐殖酸含量较高，因此本研究采

用 5.5 mol/L 异硫氰酸胍 (Guanidine thiocyanate) 反复

清洗 DNA，除去腐殖酸，并将 DNA 溶解于 100 μL
无菌水后于零下–20℃ 保存待用。

土壤氨氧化细菌氨单加氧酶基因 (amoA-AOB)、
氨氧化古菌  (amoA-AOA)，亚硝酸盐还原酶基因

(nirK、nirS) 和氧化亚氮还原酶基因  (nosZ) 定量

PCR 扩增引物和反应条件如表 1 所示。定量 PCR 标

准曲线采用含有古菌和细菌的 amoA、nirK、nirS 和

nosZ 基因的克隆进行制备。首先采用特定引物分别

扩增目标基因，构建克隆文库后，将含有目标基因

的克隆在 LB 营养液中过夜培养，提取质粒纯化并测

定质粒浓度，根据摩尔常数计算目标基因的拷贝

数，并将质粒连续稀释 8～10 个数量级，从而获得

各目标基因的标准曲线 [ 24 ]。实时荧光定量 PCR 于

CFX96 Real-Time PCR System (Bio-Rad 公司) 上完

成。定量 PCR 扩增反应体系为 20 μL，包括 SYBR

表 1   荧光实时定量 PCR 扩增引物和反应条件

Table 1   The amplification primer and reaction condition of quantitative PCR

目的基因

Target gene
引物

Primer
引物序列 (5'—3')

Sequence
定量 PCR反应程序

Thermal profile
参考文献

Reference

amoA-AOB amoA-1F
amoA-2R

GGG GTT TCT ACT GGT GGT
CCC CTC KGS AAA GCC TTC TTC

94℃ – 5 min
94℃ – 30 s
55℃ – 30 s

[25]

amoA-AOA Arch-amoAF
Arch-amoAR

STA ATG GTC TGG CTT AGA CG
GCG GCC ATC CAT CTG TAT GT

72℃ – 60 s
72℃ –5 min, 30 cycles

[26]

nirK nirKF1aCu
nirKR3Cu

ATC ATG GTS CTG CCG CG
GCC TCG ATC AGR TTG TGG TT

94℃ – 5 min
94℃ – 30 s

[27]

nirS nirSCd3Af
nirSR3cd

GTS AAC GTS AAG GAS ACS GG
GAS TTC GGR TGS GTC TTG A

55℃ – 5 s
72℃ – 30 s

[28]

nosZ nosZ-F
nosZ-R

AGA ACG ACC AGC TGA TCG ACA
TCC ATG GTG ACG CCG TGG TTG

72℃ –1 min
35 cycles

[29]

        注（Note）：AOB—氨氧化细菌 Ammonia-oxidizing bacteria; AOA—氨氧化古菌 Ammonia-oxidizing archaea; R = A或 G；S = C或 G.
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Green (TaKaRa 日本)10 μL、Rox DYEII 0.2 μL、
DNA 模板 1 μL、上下游引物 (10 μmol/L) 各 0.4 μL、
灭菌水 8.0 μL。每次试验均设置严格的阴性对照，

采用灭菌双蒸水代替 DNA作为反应模板。

1.6    数据分析

采用 Microsoft Excel 2003 和 SigmaPlot 12.5 软件

进行数据计算和图表制作，采用 JMP 9.0 软件对培

养期间土壤理化性质  (pH、SOC、TN、NH 4
+-N、

NO3
–-N) 和各功能基因丰度的动态变化进行重复测量

方差分析，用 Tukey 法对田间试验各处理的土壤理

化性质和培养期间 N 2O 累积排放量进行多重比较

(α = 0.05)，采用 SigmaPlot 12.5 软件对培养期间各处

理 N2O 排放速率与土壤性质及相关功能基因丰度的

动态变化进行相关性分析。

2    结果与分析

2.1    田间施用生物质炭和氮肥对土壤理化性质和

功能基因丰度的影响

由表 2 可见，田间试验施用生物质炭近 3 年

后，与 CK 处理相比，施用氮肥 (N) 显著降低土壤

pH (P < 0.05)，对 CEC 没有显著影响；单施生物质

炭 (Bc) 显著提高土壤 SOC 含量 27.1% 和 TN 含量

8.2% (P < 0.05)，土壤 pH 则没有显著改变。与 N 处

理相比，N + Bc 处理显著增加 SOC 含量 24.4%、pH
值 18.2%和 CEC含量 13.7% (P < 0.05)。

与 CK 处理相比，N 处理均显著降低 amoA -
AOA 和 amoA -AOB 丰度，增加 n i rK、n i rS 和

nosZ 丰度。Bc 处理显著增加 nosZ 丰度 (P < 0.05)，
amoA-AOA、nirK 和 nirS 丰度则均没有改变。与

N 处理相比，N + Bc 处理均显著增加 amoA-AOA、

amoA-AOB、nirK、nirS 和 nosZ 丰度，增幅分别为

68.1%、39.3%、21.1%、19.8%、48.4% (P < 0.05)。
N + Bc 处理的 (nirS + nirK)/nosZ 比值显著低于 N 处

理 (P < 0.05)。

2.2    室内培养期间各处理 N2O 排放动态变化及累

积排放量

采集前述田间试验处理土壤样品进行室内培

养，在初始添加 (NH4)2SO4 溶液后，CK 和 Bc 处理培

养期间未出现明显的 N2O 排放峰；在第 14～21 d，
N 2O 排放量略高于培养前期  (0～14 d)(图 1)。而

N和 N + Bc处理的 N2O排放速率显著增加，在 1～5 d
出现 N2O 排放峰，排放速率分别为 N 1.70 × 103 和

1.76 × 103 ng /(kg·h)，但 N和 N + Bc处理的排放速率

差异不显著 (P > 0.05)；在 7～15 d，N 和 N + Bc 处

理 N2O 排放速率迅速降低，且此阶段 N 处理 N2O 排

放速率显著高于 N + Bc 处理 (P < 0.05)。方差分析表

明，培养时间、处理以及其交互作用均显著影响培

养期间 N2O排放速率 (P < 0.01)。
培养期内 CK 和 Bc 处理 N2O 累积排放量显著低

于 N 和 N + Bc 处理，且二者之间没有显著差异；

N处理 N2O累积排放量显著高于 CK处理 (P < 0.001)，

表 2   田间施用生物质炭 3 年后土壤基本性质

Table 2   Soil physicochemical properties after 3 years of field treatment with N fertilizer and biochar application
in the acidic vegetable field

处理

Treatment

有机碳

SOC
(g/kg)

全氮

Total N
(g/kg)

pH
(1∶5 H2O)

CEC
(cmol/kg)

NH4
+-N

(mg/kg)
NO3

–-N
(mg/kg)

CK 16.17 ± 1.07 c 1.69 ± 0.05 c 5.15 ± 0.07 a 20.75 ± 1.25 b 101.42 ± 4.53 c   26.47 ± 0.13 c

N 19.45 ± 0.57 b 2.05 ± 0.01 a 3.91 ± 0.07 c 23.60 ± 1.21 b   208.10 ± 13.04 a 111.23 ± 2.84 b

Bc 22.17 ± 0.84 a 1.84 ± 0.01 b 5.26 ± 0.09 a 21.66 ± 0.31 b 106.20 ± 2.98 c   19.03 ± 0.21 d

N + Bc 23.09 ± 0.39 a 2.12 ± 0.01 a 4.78 ± 0.01 b 27.35 ± 1.68 a 129.19 ± 3.19 b 139.98 ± 1.90 a

处理

Treatment
amoA-AOA

(× 106 gene copies)
amoA-AOB

(× 106 gene copies)
nirK

(× 108 gene copies)
nirS

(× 109 gene copies)
nosZ

(× 106 gene copies)
(nirS + nirK)/

nosZ

CK 1.11 ± 0.14 a 10.27 ± 0.39 a   1.03 ± 0.07 c 0.97 ± 0.04 c 1.34 ± 0.03 d 1.50 ± 0.11 bc

N 0.22 ± 0.03 c   3.24 ± 0.25 c   9.19 ± 0.02 b 3.30 ± 0.18 b 4.17 ± 0.11 b 3.00 ± 0.05 a  

Bc 0.95 ± 1.37 a   9.14 ± 0.78 b   1.13 ± 0.04 c 1.00 ± 0.80 c 1.70 ± 0.14 c 1.27 ± 0.50 c  

N + Bc 0.69 ± 0.06 b   5.34 ± 0.87 b 11.64 ± 0.73 a 4.11 ± 0.08 a 8.08 ± 0.24 a 1.95 ± 0.14 b  

          注（Note）：表中值为平均值  ± 标准差  (n  = 3)，同列数值后不同字母表示处理间差异显著  (P  < 0.05) Values were mean ± standard
deviation (n = 3). Different letters in the same column represented significant difference among treatments (P < 0.05).
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是 CK 处理的 6.7 倍  (图 1)；与 N 处理相比，N +
Bc 处理显著降低 N2O 累积排放量 33.3% (P < 0.001)。
双因子方差分析结果显示，氮肥和生物质炭对 N2O
累积排放量的影响具有显著的交互作用 (P < 0.001)。

2.3    室内培养各处理土壤 pH 和无机氮含量的动

态变化及方差分析

采集前述田间试验处理土壤样品进行室内培

养，在初始加入   (NH 4) 2SO 4 溶液后，各处理土壤

pH 值都呈现降低的趋势 (图 2a)；N 处理土壤 pH 值

在 7 d 后则呈现缓慢上升的趋势；整个培养期间

N处理的 pH值均显著低于 N + Bc处理 (P < 0.05)。
N 和 N + Bc 处理土壤 NH4

+-N 含量在初始加入

(NH4)2SO4 溶液后，迅速上升后则呈现缓慢降低的趋

势，CK 和 Bc 处理土壤 NH4
+-N 含量降幅更加显著

(图 2b)。整个培养期间 N 处理的 NH4
+-N 含量显著高

于 N + Bc处理，且显著高于 CK和 Bc处理 (P < 0.05)；
CK和 Bc处理之间土壤 NH4

+-N含量差异不显著。

CK 和 Bc 处理土壤 NO3
– 含量呈现持续上升趋

势，施用氮肥的 N 和 N + Bc 处理培养期内土壤 NO3
–

含量呈现降低趋势 (图 2c)。整个培养期间，施用氮

肥的 N 和 N + Bc 处理土壤 NO3
–-N 含量基础值显著

高于 CK 处理 (P < 0.05)；N + Bc 处理的 NO3
–-N 含量

均显著高于 N 处理 (P < 0.05)；除第 28 d 外，CK 和

Bc 处理的土壤 NO3
– 含量没有显著差异。方差分析表
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图 1   室内培养各处理 N2O 排放的动态变化及累积排放量

Fig. 1   Dynamics of N2O fluxes and cumulative N2O emissions during the 35-day incubation
[注（Note）：柱上不同大写字母表示处理间 N2O累积排放量差异显著

Different capital letters above the bars represented significant difference among treatments in cumulative N2O emissions.]
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图 2   室内培养中土壤 pH、NH4

+-N content 和 NO3
–-N 变化趋势

Fig. 2   Dynamics of soil pH, NH4
+-N and NO3

–-N content during incubation of four treatments with (NH4)2SO4 addition
[注（Note）：箭头表示加入 (NH4)2SO4 溶液 The arrows indicated the addition of (NH4)2SO4; Tr—Treatment; ns表示差异不显著 ns denoted not

significant; *和**表示处理间在 0.05和 0.01水平上差异显著 Represented significant difference at 0.05 and 0.01 levels, respectively.]
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明，培养时间、处理以及其交互作用均显著影响土

壤 NO3
–-N含量 (P < 0.01)。

2.4    室内培养各处理微生物功能基因丰度的动态

变化及方差分析

采集前述田间试验处理土壤样品进行室内培

养，在初始加入 (NH4)2SO4 溶液后，CK 和 Bc 处理土

壤 amoA-AOB 和 amoA-AOA 功能丰度均迅速上升，

amoA-AOB 丰度在第 1 d 达到峰值，分别为 24.3 ×
107 (CK)、20.3 × 107 (Bc) 拷贝数 g–1d.w.s，之后逐渐

下降；而 amoA-AOA 丰度在第 14 d 达到峰值，分别

为 19.1 × 105 (CK)、18.7 × 105 (Bc) 拷贝数 g–1d.w.s，
14～21 d 迅速下降，之后趋于平缓 (图 3a, 3b)。N 处

理土壤在整个培养期间 amoA-AOB 和 amoA-AOA 丰

度均呈缓慢上升，但其 amoA-AOB 和 amoA-AOA 丰

度均显著低于 CK 处理 (P < 0.05)。N + Bc 处理的

amoA-AOB 和 amoA-AOA 丰度在第 1 d 显著降低，

但降幅不同；随后 a m o A -AOB 丰度缓慢上升，

amoA-AOA丰度呈现缓慢降低的趋势。

培养期间各处理土壤 nirK、nirS 丰度显著增

加，之后均呈现缓慢降低的趋势  (图 3c，图 3d)；

CK 和 Bc 处理土壤 nirK、nirS 丰度没有显著差异 (除
第 14 d，Bc 处理的 nirS 基因丰度显著高于 CK 处

理)。N 处理土壤 nirK、nirS 功能基因丰度均显著高

于 CK 处理   (P  < 0.05)，N + Bc 处理土壤 nirK、

nirS 基因丰度均显著高于 N处理 (P < 0.05)。
培养期间 CK和 Bc处理土壤 nosZ 功能基因丰度

呈现上下波动趋势，波动幅度不大 (图 3e)；N 和 N +
Bc 处理土壤 nosZ 基因丰度迅速上升，在第 14 天达

到峰值，14～35 d 迅速下降；N 和 N + Bc 处理土壤

nosZ 基因丰度均显著高于 CK 处理。除第 1、28 和

35 d 外，N + Bc 处理的 nosZ 功能基因丰度均显著高

于 N处理 (P < 0.05)。
方差分析表明，培养时间、处理以及其交互作

用均显著影响 amoA-AOA 和 nosZ (P < 0.01)，而该交

互作用对 nirK、nirS 丰度没有显著影响。

2.5    菜地土壤室内培养各处理 N2O 排放与土壤理

化性质间的关系

菜地各处理土壤室内培养期间，amoA-AOB、

amoA-AOA 基因丰度与 pH 呈显著正相关 (r 分别为

0.85、0.78，P < 0.01)(表 3)，与 NO3
–-N 呈显著负相
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图 3   室内培养中不同处理 amoA-AOB、amoA-AOA、nirK、nirS 和 nosZ 基因丰度变化趋势

Fig. 3   Dynamics in the abundance of amoA-AOB, amoA-AOA, nirK,nirS, nosZ genes during incubation under
four treatments based on qPCR analysis

[注（Note）：箭头表示加入 (NH4)2SO4 溶液 The arrows indicated the addition of (NH4)2SO4; Tr—Treatment; ns表示差异不显著 ns denoted not
significant; *和**表示处理间在 0.05和 0.01水平上差异显著 Represented significant difference at 0.05 and 0.01 levels, respectively.]
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关 (r 分别为–0.58、–0.68，P < 0.01)，nosZ 基因丰度

与 NH 4
+ -N 呈显著正相关   (r  =  0 .60，P  <  0 .01)，

nirS 基因丰度与 pH 呈显著正相关  (r = 0.45，P <
0.05)。 N2O 排放速率与氧化亚氮还原酶的标记基因

nosZ 基因拷贝数呈显著正相关 (r = 0.45，P < 0.05)，
与 NH4

+-N 含量也呈现显著正相关  (r = 0.54，P <
0.01)，与 pH则呈显著负相关 (r = –0.54，P < 0.01)。

3    讨论

3.1    氮肥和生物质炭联合施用对菜地土壤 N2O 排

放的影响

微生物主导的 N2O 产生包括多种过程，如硝化

作用、硝化细菌反硝化作用、反硝化作用、联合反

硝化及硝酸盐异化还原过程[30]，受土壤 pH、无机氮

含量、SOC含量等众多因素的影响。本研究 CK和 Bc
处理的 N2O 累积排放量很低 (图 1)，培养期间土壤

NH4
+-N 含量迅速下降，NO3

–-N 含量相应地迅速上

升，具有较强的硝化作用，同时反硝化作用较弱，推

测硝化作用并不是该菜地土壤 N 2O 产生的主要来

源。CK 和 Bc 处理反硝化作用弱，N2O 排放量也很

低 (图 1)。
大量研究表明，氮肥施用是农田生态系统 N2O

排放的重要来源[1]，施用氮肥能够显著增加酸性土壤

N2O 排放 [31–33]。本研究添加外源氮肥后，与 CK 和

Bc 处理相比，N 和 N + Bc 处理显著刺激土壤的

N2O排放 (图 1)。这可能是由于：1) 长期施用 N肥显

著增加土壤 SOC 含量 (表 2，P < 0.05)，为反硝化微

生物的生长提供充足的碳源[34]；2) 较高的 NO3
– 含量

为反硝化微生物提供充足的底物[35] (表 2)。培养期间

N 和 N + Bc 处理 NO3
–-N 与 NH4

+-N 含量变化不成比

例 (图 2)；添加外源氮肥后，各施氮处理土壤 NH4
+-N

浓度维持较高水平，NO3
–-N 被明显消耗，NO3

–-N
浓度维持在较低水平，表明该菜地施氮处理土壤硝

化作用较弱，反硝化作用较强，因此推测 N 和 N +
Bc 处理土壤 N 2O 排放主要来源于反硝化过程。

前人研究也表明，酸性菜地土壤中硝化作用较弱[36]。

施用生物质炭能够减缓 N2O 排放[37–39]。本研究中

施用生物质炭显著减少培养期间菜地土壤 N2O 累积

排放量 (图 1)，与该地区施用相同生物质炭的大田试

验结果一致[31, 40]。在本研究中，施用生物质炭提高了

土壤 pH (表 2)，因此土壤 pH 增加可能是减少酸性菜

地土壤 N2O 排放的原因之一[6]。Cayuela 等[11]分析发

现，施用生物质炭平均降低 54% 农田生态系统 N2O
的排放，推测主要是由于生物质炭的“石灰效应”影

响土壤理化性质和微生物数量，进而影响 N2O 排放。

3.2    氮肥和生物质炭联合施用对菜地土壤氮循环

相关功能基因丰度的影响

氮肥施用影响土壤 NH4
+-N、NO3

–-N 的含量以及

pH 值，进而影响硝化过程功能基因 amoA-AOA、

amoA-AOB[41]以及反硝化过程功能基因 nirK、nirS、
nosZ 丰度 (表 2，图 3)。经过近 3 年田间试验后，与

CK 和 Bc 相比，N 和 N + Bc 显著降低了 amoA-AOA
和 a m o A - AOB 丰度。据报道，长期施用氮肥

导致南方红壤和北方黑土中的 amoA-AOA 丰度降

低[42-43]。尽管诸多研究表明，无机氮添加能够显著刺

激 AOB 种群数量的增长[44]，但本研究结果显示，氮

表 3   N2O 排放速率与氨氧化古菌基因、氨氧化细菌、以及亚硝酸盐还原酶基因、氧化亚氮还原酶基因

与土壤理化性质间的相关关系 (r)
Table 3   Correlation coefficients among N2O emission rate, soil physiochemical properties and ammonia-oxidizing
archaea (amoA-AOA), ammonia-oxidizing bacteria (amoA-AOB), abundance of nitrite reductase (nirK, nirS) gene,

N2O reductase (nosZ) gene during incubation

NER amoA-AOB amoA-AOA nosZ nirK nirS NH4
+-N NO3

–-N pH

NER 1

amoA-AOB –0.32 1

amoA-AOA –0.25 0.91** 1

nosZ 0.45* –0.59** –0.54** 1
nirK –0.26 0.26 0.23 –0.04 1

nirS –0.23 0.36 0.34 –0.06 0.97** 1

NH4
+ 0.54** –0.04 0.03 0.60** –0.06 0.04 1

NO3
– –0.18 –0.58** –0.68** –0.07 –0.12 –0.27 –0.69** 1

pH –0.54** 0.85** 0.78** –0.38 0.4 0.45* 0.01 –0.49* 1

        注（Note）：NER—N2O 排放速率 N2O emission rate; *和** 表示处理间在 0.05 和 0.01 水平上差异显著 Represented significant difference
at 0.05 and 0.01 levels, respectively.
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肥施用显著降低 amoA-AOB 的丰度，可能是由于长

期的氮肥施用导致土壤酸化，从而超出了细菌生长

的阈值。Geisseler 等研究表明，amoA-AOB 生长的

最适 pH 是 5.5[45]。本研究相关分析表明 amoA-AOA
丰度与 pH 呈正相关  (r  = 0.97，P  < 0.05)，说明

amoA-AOA 拷贝数随土壤的酸化而显著降低。Nicol
等对 pH 梯度为 4.9～7.5 的草地土壤进行的研究则发

现 amoA-AOA 数量随土壤 pH 降低而明显升高[46]，与

本研究结果相反，可能与供试土壤养分浓度有关。

此外，amoA-AOB 丰度与 NO3
–-N 呈显著负相关关系

(P < 0.01，表 3)，因此推测土壤中较高 NO3
–-N 含量

会对 amoA-AOB造成不利的影响[45]。

本研究结果表明，生物质炭田间施用近 3 年后

显著增加 amoA-AOA 和 amoA-AOB 丰度 (表 2)，培

养期间二者差异不显著 (图 3)。Ducey 等[22]研究也表

明，培养 6个月后，生物质炭显著增加了 amoA-AOB
丰度；也有研究表明，生物质炭同时显著增加 amoA-
AOA 和 amoA-AOB 丰度[47]。生物质炭添加对硝化作

用 amoA -AOA、amoA -AOB 丰度和反硝化作用

nirS、nirK、nosZ 丰度的影响不一致[11, 22, 47]。本研究

通过近 3 年田间试验结果显示，N + Bc 处理显著提

高土壤 nirK、nirS、nosZ 型反硝化功能基因丰度

(表 2，P < 0.05)，这可能是由于 N + Bc显著增加 NO3
–

和 SOC 含量 (P < 0.05，表 2)，为反硝化微生物提供

充足底物，刺激反硝化微生物生长。因此，一方面

生物质炭对 nirK 和 nirS 基因丰度的增加促进了土壤

反硝化作用进程，并促进反硝化作用产生 N2O；另

一方面提高 nosZ 基因丰度，加速 N2O 还原为 N2 释

放到大气中，促进土壤反硝化作用完全进行[11, 46]。重

复方差分析表明，N2O 排放具有显著的培养时间效

应 (P < 0.01，表 3)。本研究中 N2O 排放主要集中在

培养前期，推测主要是生物质炭中含有的溶解性有

机碳刺激反硝化微生物。已有研究表明，当土壤中

溶解性有机碳的含量增加时，N2O 排放增加，这可

能是由于溶解性有机碳为反硝化菌的活动提供了能

量[48–49]。Jones 等研究表明，生物质炭添加增加土壤

溶解性有机碳浓度，本身含有的溶解性有机碳在培

养 36 h 以内就会被土壤微生物分解[50]。本研究中生

物质炭施用在一定程度上改变了反硝化微生物的组

成，显著增加 nosZ 型反硝化基因丰度 (图 3e)，降低

土壤 (nirS+nirK)/nosZ 比值，使得 N2O 消耗多于产

生，最终降低其排放量，与前人研究结果一致[51]。这

可能是生物质炭能够减少菜地土壤 N2O 排放的重要

原因。Cayuela 等[11]研究了 15 种农业土壤后也指出，

生物质炭作为反硝化微生物的电子受体实现“电子

穿梭”，把电子转化到土壤反硝化微生物基团中，

促进 N2O 还原为 N2，降低 N2O/(N2O + N2) 的比例，

表明生物质炭促进反硝化作用的最后一步。另外生

物质炭的酸性缓冲能力和较大的比表面积以及电子

转移特性，促进 N2O 还原为 N2
[52–53]。本研究中 N +

Bc 处理的反硝化基因 (nirK、nirS、nosZ) 丰度最

高，说明其反硝化作用较强；相关分析也表明， (nirS +
nirK)/nosZ 比值与 pH值呈显著负相关 (r = –0.99，P <
0.01)，表明生物质炭在酸性土壤中是通过增加土壤

pH、改变反硝化的产物比 [6]，进而减缓 N2O 排放。

本研究结果表明，生物质炭显著影响反硝化微

生物的功能基因丰度 (nirK、nirS、nosZ)，对硝化过

程中氨氧化微生物功能基因没有显著影响  (amoA-
AOA、amoA-AOB)。因此推测生物质炭主要是通过

促进反硝化作用最后一步，实现减缓酸性菜地土壤

的 N2O排放。

4    结论

在蔬菜生态系统中氮肥和生物质炭联合施用可

以有效缓解菜地土壤酸化，提高土壤质量，减少菜

地土壤 N2O 排放，这主要归因于酸性土壤反硝化作

用中的 nosZ 基因丰度增加，菜地土壤中   (nirS  +
nirK)/nosZ 比值降低，反硝化作用进行完全，促进

N2O 还原为 N2。但是土壤中 N2O 排放是物理、化

学、生物学等多方面因素综合作用的结果，生物质

炭对菜地土壤微生物的影响机制，尤其是田间长期

效应及影响机制仍需深入研究。
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