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模拟氮沉降对杉木人工林(Cunninghamia lanceolata) 
土壤酶活性及微生物群落功能多样性的影响

① 

袁颖红 1,2，樊后保 2，刘文飞 2，黄荣珍 2，沈芳芳 2，胡  锋 1，李辉信 1* 
(1南京农业大学资源与环境科学学院，南京  210095；2南昌工程学院生态与环境科学研究所，南昌  330099) 

摘  要：在杉木人工林中开展模拟氮沉降试验，设计 N0(对照)、N1(N 60 kg/(hm2·a))、N2(N 120 kg/(hm2·a))

和 N3(N 240 kg/(hm2·a))等 4 个氮沉降水平。通过连续 7 年的处理后，研究了外加氮源对土壤酶活性及群落功能

多样性的影响。相同氮沉降处理下，参与土壤碳循环的 6 种主要酶(蔗糖酶、纤维素酶、淀粉酶、β-葡糖苷酶、多酚

氧化酶、过氧化物酶)活性、土壤微生物群落碳源利用能力和多样性指数与均匀度指数均随土层加深而降低。氮沉

降对纤维素酶和多酚氧化酶具有促进作用，而对淀粉酶和过氧化物酶表现出一定的抑制作用；中−低氮沉降(N1、N2)

对蔗糖酶无影响，而对 β-葡糖苷酶具有促进作用，高氮沉降(N3)促进了蔗糖酶活性，但抑制了 β-葡糖苷酶活性。各土

层中，低氮处理(N1)促进了微生物群落碳源利用能力和多样性指数与均匀度指数的增加，而中−高氮处理(N2、

N3)则呈抑制作用。主成分分析表明，土壤微生物群落利用的主要碳源为碳水化合物和羧酸，不同氮沉降处理

碳源利用类型存在差异。因此，氮沉降促进了表层土壤纤维素酶、多酚氧化酶和蔗糖酶的活性，但在一定程度上抑

制了淀粉酶、过氧化物酶和 β-葡糖苷酶活性；氮沉降增加改变了杉木人工林土壤微生物群落的功能多样性。  

关键词： 氮沉降；杉木人工林；土壤酶；微生物群落功能多样性 

中图分类号：S714.3；S718.8 

森林土壤酶和土壤微生物是森林生态系统的重

要组成成分。土壤中的一切生物化学过程都是在土壤

酶系统的作用下进行的，土壤酶在森林生态系统中扮

演着重要的角色，是生态系统的物质循环和能量流动

等生态系统过程中最为活跃的生物活性物质[1]。由于

土壤酶活性与土壤的理化性质、土壤类型等密切相

关，所以土壤酶活性一直以来被作为评价土壤生产力

及土壤质量的指标之一[2]。土壤酶主要来自微生物，

它与微生物的丰富程度和活性密切相关[3]。土壤微生

物是土壤的重要组成部分，是构成土壤肥力的重要因

素之一[4]，在土壤的物质转化和能量流动中发挥着重

要的作用。微生物既是土壤养分循环过程的动力和进

入土壤有机质的“转化者”，又是土壤能量和养分循

环的“源”和“库”[5]。更重要的是，土壤微生物对

环境变化非常敏感，是土壤环境质量的重要指标[6]。

土壤微生物群落功能多样性是土壤微生物群落状态

与功能的指标，反映土壤中微生物的生态特征。微生

物群落功能为评价微生物多样性提供了一个可行的、

生态相关的测量方法[7]。而 BIOLOG代谢多样性类型
与微生物群落组成相关[8]，使得其对功能微生物群落

变化较为敏感，因此广泛应用于评价土壤微生物群落

的功能多样性[9]。 
近年来，大气氮沉降升高成为全球变化的重要现

象之一，并导致了土壤酸化等一系列生态问题。我国

由于经济的快速发展，化肥及石化燃料使用量大幅增

加，导致氮沉降量大幅上升，我国氮沉降的现状和发

展趋势已引起国际上的关注[10-11]。因此了解氮沉降对

森林土壤酶和土壤微生物区系特征和动态变化的影

响及其机理对于森林和环境管理等方面均具有重要

的理论和实践意义。长期增加的氮沉降在许多森林类

型里改变了生物地球化学循环已是事实，然而，有关

氮沉降如何影响土壤酶和土壤微生物群落的变化方

面仍知之甚少。事实上，国外关于土壤酶和土壤微生

物对氮沉降的响应的研究亦是近几年才起步，这些研

究的大部分结果表明，长期氮沉降的增加能给土壤微

生物带来负面影响：如土壤酶活性的降低[12]，改变
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其群落结构和功能[13-15]，减少土壤呼吸率，改变微生

物对底物的利用模式[16-17]，等等。而有关氮沉降对亚

热带杉木林土壤酶和土壤微生物群落功能多样性的

影响的研究还鲜见报道。本研究通过野外模拟试验，

选择杉木人工林地为对象，探讨氮沉降增加对林地土

壤酶和土壤微生物群落功能多样性的影响，为研究氮

沉降对亚热带森林生态系统中生物过程和碳循环的

影响提供实地观测数据和理论参考。 

1  材料与方法 

1.1  试验地概况与样地设置 
试验地设在福建省三明市沙县官庄国有林场，位

于 117º43′29″ E，26º30′47″ N。属中亚热带季风气候，
四季气温温暖适中，日照充足，年平均气温 18.8℃ ~ 
19.6℃，年平均降水量 1 606 ~ 1 650 mm，无霜期 271 
天。试验林设置在该林场的白溪工区 21林班 8小班
南坡上，平均海拔 200 m左右，土壤为山地红壤。试
验林为 1992 年营造的杉木人工林，面积 6 hm2。林

下植被稀疏，以五节芒(Miscanthus floridulus)、芒萁
(Dicranopteris olichotoma)、蕨(Pteridium aquilinum 
var. latiusculum)等为主，盖度在 3% ~ 5%之间。选择
立地和林分条件相似的杉木人工林建立 12 块固定试
验样地，样地面积均为 20 m × 20 m，内设 15 m× 15 m
中心区域，以便破坏性试验在中心区外围的处理区进

行。2010年 3月进行了本底值调查，结果见表 1。 
1.2  研究方法 
1.2.1  模拟氮沉降方法    模拟氮沉降试验即以人

工喷氮的方式对未来的氮沉降趋势进行模拟。本研究

参 照 NITREX(nitrogen saturation experiments) 项   
目[18-19]和北美 Harvard Forest[20-21]等类似研究设计，

按氮施用量的高低，分 4个处理，从低到高分别标记
为 N0(N 0 kg/(hm2·a)，对照)，N1(N 60 kg/(hm2·a))，
N2(N 120 kg/(hm2·a))，N3(N 240 kg/(hm2·a))，每个处
理重复 3次。2003年 12月建立样地后，于 2004年 1
月开始进行模拟氮沉降处理，每月月初以溶液的形式

给样地地面喷洒。按照处理水平的要求，将 CO(NH2)2

溶解在 20 L水中，以背式喷雾器在林地人工来回均
匀喷洒。对照样地喷施同样量的水，以减少因外加的

水而造成对林木生物地球化学循环的影响。  
1.2.2  取样与处理    2010 年 3 月用土壤采样器进
行多点混合采集土壤原状样品，根据剖面，分表层  
(0 ~ 20 cm)、中层(20 ~ 40 cm)、底层(40 ~ 60 cm)进
行采样，把土样密封后带回实验室，剔除植物残根、

>2 mm的石子等杂物，置于 0℃ ~ 4℃冰箱待处理。 
1.2.3  土壤酶活性的测定[22]     蔗糖酶、纤维素酶和

淀粉酶活性采用 3,5-二硝基水杨酸比色法测定，多酚
氧化酶和过氧化物酶活性采用碘量滴定法测定，β-
葡糖苷酶采用硝基酚比色法测定。各种土壤酶活性测

定的主要方法、基质、培养条件和测定产物见表 2。
各种酶都通过预备试验确定获得最大酶活性所需要

的基质浓度和培养时间。 
1.2.4  土壤微生物群落功能多样性分析    使用
BIOLOGTM生态测试板(Eco micro plate，美国 Matrix 
Technologies Corporation 生产)对微生物群落功能多 

 
表 1  各处理样地的主要林分和立地特征本底值 

Table 1  Backgrounds of stand and site characteristics in nitrogen-loaded plots 

林分特征 立地特征 处理 

林龄 
(年) 

密度 
(棵/hm2) 

平均胸径 
(cm) 

平均树高
(m) 

平均坡度
(°) 

土壤体积质量
(g/cm3) 

土壤全氮 
(g/kg) 

土壤有机质 
(g/kg) 

土壤 
pH 

N0 19 1 717 19.5 16.73 32.5 1.06 0.68 17.31 3.99 

N1 19 1 633 19.5 19.34 31.5 1.06 0.80 19.23 3.92 

N2 19 1 683 20.2 19.32 29.8 1.05 0.81 18.88 3.88 

N3 19 1 625 20.1 18.17 30.8 1.05 0.86 18.14 3.78 
 

表 2  土壤酶活性测定所用基质、培养条件和测定产物 
Table 2  Substrates and incubated conditions and the products measured 

土壤酶 基质 培养温度(℃) 培养时间(h) 测定产物 

蔗糖酶 蔗糖 37 24 葡萄糖 

纤维素酶 CM-纤维素 37 72 葡萄糖 

淀粉酶 淀粉 37 24 葡萄糖 

β-葡糖苷酶 对硝基苯-β-D-葡糖苷 37 1 对硝基酚 

多酚氧化酶 L-DOPA 30 2 DOPA转化 

过氧化物酶 L-DOPA+ H2O2 30 2 DOPA转化 
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样性进行测定，具体步骤为：称取相当于 5.00 g烘干
土重的鲜土，放在 45 ml 0.85% 氯化钠溶液中，振荡
30 min后，静置，倒出上清液在加样槽中；摇匀后加
入 Biolog ECO板中(Ecoplate微平板上被划分为 3个
区，每个区 32个孔。每个区除了 1个孔不含碳源(空
白)以外，其余 31个孔分别含有 31种不同的碳源)，
每个孔中加样 125 μl，25℃ 恒温培养，吸光值测定
间隔为 0、1、2、3、4、5、6、7天。BIOLOG碳源
总体反应采用 AWCD 来表示，其计算表达式为：
AWCD = [∑(C-R)]/31，其中 C是所测得 31个反应孔
的吸光值，R是对照孔的吸光值。Shannon多样性指
数 H = −∑Pi (lnPi)，Pi = (C−R)/ ∑(C−R)，E = H/ lnR [7]。

微生物多样性指数与均匀度指数均选用 144 h 的OD 
相对值进行计算。BIOLOG微生物群落碳源利用差异
采用主成分分析法(PCA)，选用各孔全培养期相对吸
光值曲线对时间的面积值提取主成分，并依据所得各

处理主成分得分进行分析。 
1.2.5  统计分析    主成分分析、相关指标的差异性
显著检验采用 SPSS13.0 统计软件进行。不同字母表
示差异显著(P<0.05)，大写字母表示相同氮沉降处理
不同土层之间差异性比较，小写字母表示相同土层不

同氮沉降处理之间差异性比较。 

2  结果与分析 

2.1  模拟氮沉降对土壤酶活性的影响 
参与土壤碳循环的蔗糖酶、纤维素酶、淀粉酶、

β-葡糖苷酶、多酚氧化酶和过氧化物酶对土壤中不同
稳定性碳的分解、转化和土壤的生物呼吸强度起重要

作用[23]。由图 1 可以看出，各氮沉降处理下，不同
土层各土壤酶活性均随土壤深度增加而降低，即：0 ~ 
20 cm>20 ~ 40 cm>40 ~ 60 cm，氮沉降处理对不同土
层土壤酶的影响有差异，其中对 0 ~ 20 cm土层的影
响更大。除多酚氧化酶和过氧化物酶外，其他酶各处

理均以 0 ~ 20 cm土层与 20 ~ 40 cm、40 ~ 60 cm土层
差异显著(P<0.05)。 

氮沉降处理对杉木人工林土壤碳代谢相关酶的

影响各异(图 1)。在 0 ~ 20 cm土层，氮沉降对土壤纤
维素酶和多酚氧化酶活性有促进作用，N3 处理的多
酚氧化酶活性与 N0 处理之间差异显著(P<0.05)；对
淀粉酶和过氧化物酶具有一定的抑制作用，N2、N3
处理的淀粉酶与 N0处理之间差异显著， N3处理的
过氧化物酶活性与 N1、N2 处理之间差异显著
(P<0.05)；N1 和 N2 处理对蔗糖酶无影响，N3 处理
明显促进其活性，N3 处理蔗糖酶活性与 N1、N2 处

理之间差异显著(P<0.05)；β-葡糖苷酶活性随着氮处
理量的增加表现为 N1和 N2处理促进其活性，而 N3
抑制其活性，N3 处理 β-葡糖苷酶活性与 N2 处理之
间差异显著(P<0.05)。在 20 ~ 40 cm和 40 ~ 60 cm土
层，氮处理对酶活性的影响因酶的类型各异，且影响

幅度不大。总体来讲，随着氮沉降量的增加，除淀粉

酶和纤维素酶活性增加外，其他各酶活性降低变化幅

度在中底土层差异不大。 

2.2  B IOLOG测试中平均吸光值动态变化 
平均颜色变化率(average well color development，

AWCD)表征微生物群落碳源利用率，是土壤微生物
群落利用单一碳源能力的一个重要指标，反映了土壤

微生物活性、微生物群落生理功能多样性[24]。连续 7 
天每隔 24 h测得的 AWCD见图 2，从图中可以看出，
AWCD 随培养时间的延长而提高，不同处理都表现
出在开始的 48 h变化不大，表明在 48 h之内各碳源
未被利用或利用很小；而在第 48 h之后快速升高, 反
映出此期间各碳源被大幅度利用；随后持续缓慢地升

高至 168 h趋于稳定。在各处理中，AWCD随着土壤
深度的增加呈下降趋势，即：0 ~ 20 cm>20 ~ 40 cm> 
40 ~ 60 cm。在所有层次土壤中，随着氮沉降量的增
加，各处理 AWCD先增加后下降，即：N3<N2<N0< 
N1；换言之，在全部培养期间，N1处理的微生物群
落对碳源的总体利用最高，N3 处理的微生物群落对
碳源的总体利用最低，而 N0 与 N1 处理的微生物群
落对碳源的总体利用介于上述之间(图 2)。 
2.3  31孔碳源主成分分析 

将单一碳源各天的相对吸光值曲线(OD)对培养
时间求面积，其值可作为在培养期间土壤微生物群落

对单一碳源利用的总体反映指标，可弥补以某一天的

绝对吸光值或相对吸光值为分析数值的缺陷[25]。通

过该法经 PCA分析提取的两个主成分代表了 31种碳
源(变量)的大部分指标，0 ~ 20 cm 土壤的主成分 1 
(PC1) 代表了 41.66% 的信息，主成分 2 (PC2) 代表
了 23.45% 的信息；20 ~ 40 cm土壤的主成分 1 (PC1) 
代表了 36.31% 的信息，主成分 2 (PC2) 代表了
26.06% 的信息；40 ~ 60 cm土壤的主成分 1 (PC1) 代
表了 37.64% 的信息，主成分 2 (PC2) 代表了 27.68% 
的信息。与 PC1和 PC2相关性较大的碳源如表 3所
示，其中在 0 ~ 20 cm土壤中与 PC1相关性较大的碳
源有 14 种，对碳水化合物和氨基酸等碳源利用程度
较高；而与 PC2 相关性较大的碳源有 6 种，对羧酸
等碳源利用程度较高。在 20 ~ 40cm 土壤中与 PC1
相关性较大的碳源有 11 种，对碳水化合物和羧酸等 
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图 1  不同氮处理水平下参与碳循环的土壤酶活性变化 
Fig. 1  Soil enzyme activities involving in carbon cycling under different nitrogen treatments 

 

 
 

图 2  不同处理下 BIOLOG 平均吸光值日动态 
Fig. 2  Changes of AWCD of soil microbial community in different depths 
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碳源利用程度较高；而与 PC2相关性较大的碳源有 5
种，对羧酸和酚类化合物等碳源利用程度较高。在

40 ~ 60 cm土壤中与 PC1相关性较大的碳源有 11种，
对碳水化合物、羧酸和氨基酸等碳源利用程度较高；

而与 PC2 相关性较大的碳源有 9 种，对酚类化合物
和多聚物等碳源利用程度较高(表 3)。 

各处理依主成分分析所得两个主成分得分作图

可得其载荷图(图 3)，不同处理土壤微生物群落对碳
源利用上表现出明显分异，在 PC1上，N1处理的得
分最高，其次为 N0 和 N2 处理，N3 处理最低；在
PC2上，各层次土壤表现各异。BIOLOG法通过微生
物群落对单一碳源利用程度上的差异，反映微生物群

落组成及结构的差异，在本研究中不同处理微生物群

落的组成明显不同。 
2.4  微生物群落碳源利用多样性指数与均匀度指数 

BIOLOG 测试盘中反应孔的颜色变化数目在一
定程度上可以间接反映土壤微生物群落结构组成上

的差异，通常用颜色变化孔数作为土壤微生物群落功

能多样性的丰富度，Shannon多样性指数同时包含碳
源利用丰富度和均匀度信息(表 4)。随着土壤深度的
增加，各处理微生物多样性指数与均匀度指数均下

降。随着氮沉降量的增加，微生物多样性指数与均匀

度指数均先增加后下降，即：N1>N0>N2>N3(表 4)，
但各处理之间没显著差异(P<0.05)。 

 
表 3  主成分分析中与因子 1 和因子 2 相关性较大的碳源种类 

Table 3  Substrates with high correlation coefficients for PC1 and PC2 in PCA of metabolic diversity patterns  
for four treatments soils from all sites 

相关系数 

0 ~ 20 cm 20 ~ 40 cm 40 ~ 60 cm 

碳源 

PC1 PC2 PC1 PC2 PC1 PC2 

D-木糖     0.891  

β-甲基 D-葡萄糖苷 0.736  0.863    

I-赤藻糖醇  0.793 −0.92    

D-甘露醇    0.887 0.873  

N-乙酰基-D-葡萄胺 0.918  0.901   0.746 

D-纤维二糖 0.904  0.705    

碳水化合物 

a-D-乳糖 0.779      

D-半乳糖内酯 0.721  −0.763    

D-半乳糖醛酸 0.777  0.899  −0.940  

2-羟苯甲酸  −0.918    0.834 

D-葡萄胺酸  −0.764   0.787  

衣康酸  0.766  0.898 0.840  

a-丁酮酸   −0.733    

D-苹果酸    0.965  0.840 

羧酸 

4-羟基苯甲酸     0.906  

苯乙基胺 0.756  0.972  0.763  胺类 

腐胺  −0.799     

L-天冬酰胺酸  0.790   0.800  

L-苯基丙氨酸 0.897     0.841 

L-丝氨酸 −0.760  0.792  0.935  

L-苏氨酸 0.920     0.799 

氨基酸 

甘氨酰-L-谷氨酸 −0.742    0.863  

丙酮酸甲脂    −0.744   

葡萄糖-1-磷酸盐 0.893   0.921  −0.835 

D,L-a-甘油 0.779  0.914  0.963  

酚类化合物 

a-环式糊精      0.722 

吐温 40   0.966   0.841 多聚物 

肝糖 0.770     0.917 
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图 3  各处理在 31 种碳源利用主成分分析所提取公因子上的载荷图 
Fig. 3  Ordination of principal component analysis on 31 substrate utilizations by soil microbial communities 

 
表 4  氮沉降条件下土壤微生物多样性指数和均匀度指数(n = 6) 

Table 4  Soil microbial functional diversity and evenness under nitrogen deposition 

Shannon多样性指数 (H) 碳源利用均匀度指数 (E) 土壤深度 
(cm) N0 N1 N2 N3 N0 N1 N2 N3 

0 ~ 20 2.87 ± 0.14 2.97 ± 0.27 2.85 ± 0.16 2.80 ± 0.17 0.96 ± 0.03 0.98 ± 0.01 0.95 ± 0.06 0.94 ± 0.09

20 ~ 40 2.73 ± 0.14 2.83 ± 0.14 2.71 ± 0.16 2.70 ± 0.04 0.92 ± 0.03 0.93 ± 0.01 0.92 ± 0.04 0.92 ± 0.13

40 ~ 60 2.54 ± 0.08 2.60 ± 0.05 2.50 ± 0.11 2.36 ± 0.07 0.91 ± 0.02 0.92 ± 0.03 0.89 ± 0.05 0.88 ± 0.06

 
3  讨论 

3.1  模拟氮沉降对杉木人工林土壤酶活性的影响 
在常温、常压和适宜的 pH值条件下，土壤酶对

土壤养分溶解、各种生物化学过程反应速率、微生物

代谢过程等都具有显著促进作用[1]。本研究表明，在

氮沉降影响下，杉木人工林土壤参与碳循环的 6 种
酶，蔗糖酶、纤维素酶、淀粉酶、β-葡糖苷酶、多酚
氧化酶和过氧化物酶的活性均随土层加深而降低，其

中前 4种酶活性显著降低，后 2种酶活性降幅较小；
不同氮沉降处理土壤酶的差异主要在 0 ~ 20 cm 土
层，且这些差异随土层加深而递减。这种土壤酶活性

的剖面分布特征可能反映了土壤受干扰的程度[26]。

这与国内外绝大多数研究者关于未受扰动的生态系

统中，随着土层加深，土壤酶活性降低的研究结果一

致[26-28]。其原因是表层土壤(0 ~ 20 cm)受凋落物分解
的影响明显，且野外采样时发现根系分布较多，这也

有利于该层次微生物的活动[26]，加之其具有良好的

理化性质(表 1)，上述作用均随土壤深度的增加而逐
渐减弱。土壤有机质是土壤中酶促底物的主要供源，

是土壤固相中最复杂的系统，也是土壤肥力的主要物

质基础[29]。这说明表层土(0 ~ 20 cm)相对中底层土
(20 ~ 40 cm、40 ~ 60 cm)有更高含量的有机质。本研
究结果与此一致，不同土层，氮沉降处理对表层土壤

酶活性的影响更大。 

在大多数温带森林中，氮素是营养限制因子。施

氮或者某些低 C/N 的底物能减轻氮素限制[30]，为植

物和微生物生长提供丰富的营养来源。由于土壤酶主

要来源于植物根系分泌物和土壤微生物及动物残体

的分解释放过程，施氮会影响土壤酶活性[31]。增加

氮除对氮、磷相关酶活性有影响外，也对碳相关酶活

性有影响。本研究氮沉降对杉木人工林土壤蔗糖酶活

性有促进作用，表明氮沉降增加了土壤生物学活性强

度和土壤肥力[26]。近年的研究表明，氮沉降增加可以

使纤维素酶活性升高，而抑制木质素降解酶活性[31]。

过氧化物酶和多酚氧化酶为土壤中主要的木质素降

解酶[32]，过氧化物酶参与腐殖质的合成过程[33]，多

酚氧化酶的活性与土壤腐殖化程度密切相关 [32 ]。

Carreiro等[34]和 Gallo等[35]发现，北方温带森林中氮

沉降增加使土壤多酚氧化酶活性降低、纤维素酶活性

升高。Deforest等[12]报道，多酚氧化酶活性随氮的可

利用性提高而降低。Zeglin等[36]发现，氮沉降对氧化

酶(多酚氧化酶、过氧化物酶等)活性无影响，这说明
氧化酶对氮沉降的负响应并不是一个普遍现象。本研

究也发现，高氮沉降(N3)条件下多酚氧化酶活性降
低，本试验以尿素作为氮源，在土壤中发生溶解、氨

化、硝化三大过程，尿素水解后积累大量 NH4
+，尤

其是高浓度的氮沉降，使土壤中 NH4
+ 浓度升高，抑

制了分泌多酚氧化酶的真菌活性[12]，降低了微生物 
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的生物量碳含量。Debosz 等[37]研究了有机物输入对

纤维素酶变化的影响，在作物生长期间，无论是低量

输入还是高量输入，土壤酶活性均增强，其中，β-
葡糖苷酶和纤维素酶增加 30%。研究期间，不同浓度
氮处理之间对几种酶活性的促进或抑制作用未表现

出较强的规律性，这可能与取样频率、氮处理时间长

短以及不同季节环境因子的变化等有关，有待进一步

开展深入研究。 
3.2  模拟氮沉降对土壤微生物群落功能多样性的 

影响 
BIOLOG碳源利用平均值 AWCD可反映微生物

群落对 31 类碳源的整体利用能力，它提供了在相同
碳源下不同微生物群落对碳源利用相比较的可能性，

即反映土壤微生物活性对碳源利用能力或利用强度

的一个重要指标[24]。由图 1可知，低氮处理(N1)的土
壤微生物群落对 BIOLOG 碳源的整体利用平均值
AWCD均大于其他处理土壤，N0处理也大于高氮处
理(N2、N3)，表明低氮处理的土壤微生物群落对碳
源的利用能力较强，而不施氮处理次之，高氮处理最

低。刘蔚秋等[38]的研究表明，AWCD 在林内生境随
加氮浓度的增加而下降，而在林缘生境则呈现先升高

后下降的趋势，且在氮浓度水平为 20 kg/hm2时达到

最高。这表明土壤微生物活性在过量氮沉降的作用下

会逐渐降低，对土壤酶活性的研究亦显示过量氮沉降

会造成土壤酶活性的降低[12, 15, 34]。BIOLOG 碳源利
用的主成分分析表明各处理的微生物群落己发生明

显分异，体现在对单一碳源或某类碳源利用的分异上。 
由于氮增加改变了土壤中营养物质的有效性，也

改变了微生物对底物(碳源)的利用模式，最终将带来
微生物群落组成发生变化[39]。目前研究表明氮沉降

增加对森林土壤微生物对底物的利用模式还没有统

一定论。有的研究发现氮沉降增加降低了微生物对底

物的利用率，如 Deforest等[12]在北方硬叶阔叶林的氮

沉降样地中研究发现，长期高氮沉降可以影响异养型

微生物群落对底物利用的有效性，降低土壤微生物生

产力。Compton等[14]在哈佛森林的长期氮输入的实验

中发现，试验样地氮增加降低了土壤微生物对底物利

用率。Carreiro等[34]在对橡树林的研究中发现，过量

氮沉降会导致土壤木质素酶和多酚氧化酶活性降低。

但也有的研究发现氮沉降对土壤微生物底物利用模

式并非全是负面影响。Johnson[40]在欧石南丛生的荒

地中发现，氮增加造成了微生物对底物碳和氮的利用

率提高了 3倍。还有如 Frey等[15]在哈佛森林研究里

发现，阔叶林和混交林土壤微生物对底物的利用率与

氮增加并没有明显的关系。Grayston 等[41]的研究发

现，在温带草原生态系统土壤不同碳源的增加导致土

壤微生物碳源利用的增加，在 0 ~ 20 cm层碳水化合
物和氨基酸大量被利用；而在 20 ~ 40 cm主要是碳水
化合物和羧酸，可能原因是大量树的根系分泌液包含

一些羧酸[42]。这些结果的出现可能与森林类型、施

氮时间、研究时期等有关，因此氮沉降对微生物底物

利用率的影响还需要进一步的深入研究。 

不同多样性指数可反映土壤微生物群落功能多

样性的不同侧面。Shannon指数是研究群落物种及其
个体数和分布均匀程度的综合指标，是目前应用最广

的群落多样性指数之一。Shannon多样性指数与均匀
度指数分析结果表明，不同氮沉降处理对土壤微生物

群落多样性的影响有显著差异，即不同氮沉降处理

下，微生物多样性指数与均匀度指数均不相同。本研

究中低氮处理(N1)最有利于提高微生物群落 Shannon
多样性指数与均匀度指数, 高氮处理(N2、N3)则表现
出抑制作用(表 4)，与土壤MBC\BR的变化趋势一致。
这可能是由于适量的氮肥有利于土壤微生物的生长，

而高氮促进了某些微生物种群(如：偏于利用植物残
体的种群)生长代谢，而抑制了其他种微生物种群的
生长代谢，致使群落多样性指数与均匀度指数下降。

在计算土壤微生物多样性指数时，本研究利用的是培

养 144 h时的光密度值，不同研究人员在不同的研究
报道中所采用的时间和方法并不统一，如王纪杰等[43]

采用 120 h的值进行比较，张逸飞等[44]采用的是 72 h
的值，Grove等[45]采用的则是 19 h的值。本研究中，
土壤微生物在 144 h 处于对数期，之后生长减缓步入
稳定期，即处于“拐点处”，采用 144 h的光密度值
进行分析更真实地反映了实际情况。 
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Abstract: This study evaluated the effects of nitrogen deposition on soil enzyme activities and microbial community 

functional diversities (sole-source carbon utilization, SCU) in a Chinese fir plantation subject to simulated nitrogen deposition for 

seven years at Shaxian State Forest Farm of Fujian Province, China. Nitrogen loadings were designed at 4 levels as N0 

(CK), N1, N2 and N3 at the doses of 0, 60, 120 and 240 kg/(hm2·a) N, respectively. Each treatment comprised 3 replicate plots 

of 20 m×20 m which were sprayed with CO(NH2)2 solutions on the forest floor at the beginning of each month, lasting from 

January 2004 to the sampling time, March 2010. At the same level of nitrogen deposition, the activities of 6 soil enzymes 

involving carbon cycle (invertase, cellulose, amylase, β-glucosidase, polyphenol oxidase and peroxidase), the ability of carbon 

source utilization by microbe, biodiversity and evenness all decreased with the increase of soil depth. At soil depth of 0-20 cm, 

nitrogen additions promoted cellulose and polyphenol oxidase activities, but inhibited amylase and peroxidase to some extents. 

High level of nitrogen loading (N3) showed significant positive impact on invertase, but negative on β-glucosidase. Low nitrogen 

deposition (N1) accelerated the ability of carbon source utilization by microbe, biodiversity and evenness, but moderate-to-high 

nitrogen deposition (N2, N3) gave the opposite effect. Principal component analysis (PCA) in substrates indicated that the main 

carbon sources for soil microbes were carbohydrates and carboxylic acid in all treatments and there were significant differences of 

carbon substrate utilization patterns between treatments. Hence, nitrogen deposition in this experiment accelerated the activities 

of surface soil cellulose, polyphenol oxidase and invertase, but inhibited amylase, peroxide and β-glucosidase to some extents. 

Nitrogen deposition produced significant impacts on the functional diversity of soil microbial community in the Chinese fir 

plantation. 

Key words: Nitrogen deposition, Cunninghamia lanceolata (Lamb.) Hook, Soil enzymes activities, Functional 

diversity 


