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摘  要：利用 15N稳定同位素成对标记法并结合 MCMC数值模型，研究了戴云山国家级自然保护区天然毛竹林

(BF)及其邻近黄山松–杉木林(NF)土壤氮素初级转化速率，以评估该地区森林生态系统土壤氮状态，并分析其保氮机

制。结果表明：BF土壤 NH4
+-N的总产生速率(以 N量计，13.16 μg/(gd))是 NF土壤的 2倍(6.25 μg/(gd))，其中黏土矿

物对 NH4
+-N的解吸作用是 BF产生 NH4

+-N的主要过程(55%)，而 NF主要以有机氮的矿化作用为主(56%)。BF土壤氮

素初级矿化速率为 5.56 μg/(gd)，显著高于 NF 的 3.40 μg/(gd)。土壤氮素初级矿化速率与土壤全氮含量显著正相关

( P<0.05)，而与 C/N比表现显著负相关(P<0.05)。BF与 NF土壤 NH4
+-N总产生量的 90% 均被土壤微生物的同化作用

以及黏土矿物的吸附作用所消耗。两种土壤的硝化作用微弱，BF 土壤总硝化速率(以 N 量计，0.23 μg/(gd))与 NF 土

壤(0.26 μg/(gd))相差不大。两种林地土壤硝化作用均以有机氮的异养硝化为主，自养硝化过程可忽略不计。BF与 NF

土壤中 NO3
–
-N消耗速率均超过了产生速率，表明 BF与 NF土壤均能有效降低 NO3

–
-N的潜在淋失风险，其中 BF土壤

中 NO3
–
-N的消耗以微生物的同化作用为主(58%)，而 NF土壤以 NO3

–
-N异化还原为 NH4

+-N过程为主(68%)。戴云山国

家级自然保护区两种亚热带森林土壤的氮转化过程均以 NH4
+-N转化为主，产生的绝大多数 NH4

+-N会迅速通过微生物

对 NH4
+-N的同化作用以及黏土矿物对 NH4

+-N的吸附作用固持到有机氮库中；自养硝化过程微弱，使得无机氮主要以

NH4
+-N的形式保存于土壤中，同时酸性土壤环境有效削弱了 NH4

+-N的挥发损失。此外，相对较高的 NO3
–
-N微生物同

化速率以及异化还原为 NH4
+-N 速率，进一步有效降低了 NO3

–
-N 的淋溶损失以及反硝化作用的气态损失风险，使该地

区森林土壤能够在多雨的条件下有效保持氮素，满足植物的生长需求。 

关键词：15N成对标记；MCMC数值优化模型；氮初级转化速率；保氮机制 

中图分类号：S158.3     文献标识码：A

氮素是植物生长所需的必要营养元素之一[1]，同

时也是控制生态系统物种组成及多样性、影响生态系

统稳定性及其功能的关键因子[2]，氮素的缺失将限制

森林生态系统生产力[3]。地球表面的大部分地区，尤

其是温带及北方森林，生态系统中的植被生长及微生

物量的累积过程都是受氮素供应限制的[4]。 

由于燃烧化石燃料、施用农业氮肥及种植豆科作

物等人类活动的影响，大气中活性氮的沉降量日益增

加[5]。短期、少量的氮沉降使生态系统中可利用氮素

增加，有利于提高生态系统生产力及生物量的累积[4]。

在受氮沉降影响较小的低污染地区，如瑞典中部及挪

威等地，大气氮沉降绝大部分(超过 95%)被植物林冠

吸收，此时氮沉降作为一种养分来源而表现一定的施

肥作用。研究表明，生态系统有限的保氮能力伴随着

持续增加的大气氮沉降量将达到氮饱和状态[6–7]。此

时，氮沉降的施肥作用逐渐消失、氮素的气态或淋溶

损失风险增加，氮沉降可能造成空气质量下降[8]、水

体酸化和富营养化[9]以及森林衰退[10]等危害，对生态

系统的结构和功能造成严重影响。一般认为土壤保氮

机制主要包括：①较低的有机氮矿化速率与 NH4
+-N

自养硝化速率[11]；②较高自养硝化速率结合较高的

NO3
–-N微生物同化速率[12]；③较高的 NO3

–-N异化还

原为 NH4
+-N 作用[13–14]等。这些氮转化特点均能有效

地将氮素固持于生态系统内，降低系统氮素的损失风
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险。因此，明确土壤氮转化的主要特点是评价土壤氮

素保持能力的关键之一。土壤氮转化表征的是一种形

态氮素向另一种形态氮素的转变过程[15]。土壤氮素

的转化速率包括净转换速率和初级转化速率。净转化

速率是指单位时间内某种特定形态氮素含量的变化

速率，表征的是氮素的含量变化，不能指示该形态氮

素含量变化的相关具体氮转化过程的实际转化速率。

而初级转化速率是指单位时间内一种形态的氮素转

变为另一种氮素形态的变化速率[16]，是确定土壤氮

素各转化过程真实速率的最佳指标。研究土壤氮素初

级转化速率的基本方法是 15N同位素稀释法[17]。随着

分析技术的发展，15N同位素稀释法测定土壤氮素初

级转化速率的原理与计算方法日趋完善。Müller等[18]

在总结前人研究成果的基础上，建立了 15N稳定同位

素成对标记结合 MCMC(Markov chain Monte Carlo)

优化数值模型(图 1)，其能同时计算 10个氮素转化过

程的总转化速率，这是目前描述氮转化过程较为详细

的 15N概念模型之一。 

戴云山国家级自然保护区属于典型的亚热带海

洋性季风气候，夏季高温多雨。不同于温带森林生态

系统受氮限制，一般认为亚热带森林土壤氮是相对富

集、能够满足植物生长的需求。在温暖湿润且伴随强

烈风化的环境条件下，亚热带森林土壤氮的潜在淋失

风险较高，为什么氮素会表现出相对富集的状态？研

究该地区土壤氮转化特点，明确其相关保氮机制，对

于该地区活性氮的调控具有积极意义。毛竹林作为戴

云山自然保护区主要植被群系之一，是福建省最主要

的竹林(全省种植面积 55.6万 hm2)，同时黄山松也是

该地区代表性的植被。因此，本研究采集戴云山自然

保护区内天然毛竹林土壤及其邻近黄山松-杉木林土

壤样品，利用 15N成对标记法并结合数值 MCMC模

型，测定土壤氮素初级转化速率，以期从土壤氮转化

过程角度明确土壤保氮机制，研究结果对于更加准确

地预测全球变化，如气候变化、氮沉降等条件下土壤

氮动态具有一定的科学意义。 

1  材料与方法 

1.1  材料 

戴云山国家级自然保护区位于福建省泉州市德

化县内，属于典型的亚热带海洋性季风气候区。根据

保护区内九仙山气象站资料记录，保护区年平均降雨

量 1 700 ~ 2 000 mm，80% 左右集中在 3—9月；年

平均气温 15.6 ~ 19.5℃，其中最冷月 1月均温 6.5 ~ 

10.5℃，最热月 7月均温 23 ~ 27.5℃；雾日年平均达

220 d。 

本研究土壤样品采自保护区内西溪村一片天然毛

竹林及其临近的黄山松-杉木林，地理位置为 118°05′ ~ 

118°09′ E，25°38′ ~ 25°41′ N。毛竹林(BF)为纯林，

林内其他乔木、灌木较少；黄山松-杉木(NF)林下植

被以铁芒萁为主，地表枯枝落叶层约 5 ~ 10 cm。在

选定的样地内，随机划分出 6个 1 m × 1 m 的小区，

每个小区距离 50 m以上。每个小区内采用“S”型 6

点混合采样方法采集 0 ~ 15 cm表层土壤样品，每个

林型采集 6个土壤样品。土壤样品带回实验室，挑出

碎石及细根，过 2 mm筛，储存于 4℃冰柜，用于相

关理化性质分析和培养实验。 

1.2  方法 

1.2.1  土壤理化性质测定    土壤样品相关理化性

质的测定参照《土壤农业化学分析方法》[19]。土壤

pH采用 DMP-2 mV/pH计(Quark Ltd, Nanjing, China)

测定；土壤有机碳和全氮分别采用重铬酸钾容量法以

及半微量开氏法测量；土壤无机氮(NH4
+-N和 NO3

–-N)

含量由流动分析仪(Skalar, Breda, Netherlands)测定。

图 2为土壤样品具体的相关理化指标。 

1.2.2  15N成对标记实验    分别称取相当于20 g干

土重的鲜土土壤样品于 250 ml锥形瓶中，每个土壤

24瓶，在 25℃恒温培养箱中预培养 24 h。每个土壤

样品分别设置 15NH4NO3和 NH4
15NO3两个标记处理，

每个处理 12瓶。用移液管向预培养 24 h后土壤样品

中逐滴加入 2 ml 15NH4NO3(10.23% atom)或 NH4
15NO3 

(10.12% atom)标记液，使其均匀分布于土壤表面，

NH4
+-N和 NO3

–-N的加入量均为 N 20 μg/g干土。加入

蒸馏水调节土壤含水量至 60%WHC，用保鲜膜封住

锥形瓶口，将土样放入 25℃恒温培养箱中培养。在

加入标记液后的 0.5 h、2 d、4 d和 6 d，每个标记处

理随机取 3个重复，按水土比为 5︰1比例加入 100 ml 

2 mol/L KCl溶液浸提无机氮，在 25℃ 250 r/min摇床

振荡 60 min，定性滤纸过滤。KCl浸提液中无机氮含

量由氧化镁-代氏合金蒸馏法测定[20]，具体操作为：

先在 KCl 浸提液中加氧化镁，蒸馏测定无机氮中

NH4
+-N；再加入代氏合金，将 NO3

–-N还原成 NH4
+-N，

继续蒸馏测定 NO3
–-N。馏出液经过硼酸和混合指示

剂(甲基红+溴甲酚绿)吸收液吸收，再由 0.02 mol/L 

H2SO4 标准液滴定测定 NH4
+-N 和 NO3

–-N 浓度。在

蒸馏前，要先测定定氮仪 NH4
+-N 和 NO3

–-N 的回收

率，即用已知浓度的标准液(NH4
+-N 含量 1 g/L 和

NO3
–-N含量 1 g/L)按上述操作蒸馏，结果表明NH4

+-N 

和NO3
–-N回收率分别为 99% 和 95%。经过H2SO4 标

准液滴定后的馏出液置于 80℃烘箱中浓缩，烘干，
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由同位素质谱仪(IRMS 20-22, SerCon)测定 NH4
+-N 

和 NO3
–-N的 15N丰度。 

1.2.3  MCMC 数值模型    Müller 等[18]建立了马尔

科夫链蒙特卡洛随机采样方法(Markov chain Monte 

Carlo, MCMC)，该模型(图 1)区分了 5个氮库，其中

将土壤有机氮库分为易矿化和难矿化氮库；能同时计

算 10 个氮素转化过程的总转化速率，包括了难分解

有机氮和易分解有机氮的矿化作用(MNrec和 MNlab)、

NH4
+-N 被微生物固持于难分解有机氮库和易分解有

机氮库(INH4_Nrec和 INH4_Nlab)、黏土矿物对 NH4
+-N的吸

附与解吸作用(ANH4和 RNH4ads)、NH4
+-N自养硝化作用

(ONH4)、有机氮异养硝化作用(ONrec)、NO3
–-N 的异化

还原为 NH4
+-N (DNO3)以及微生物对 NO3

–-N的同化作

用(INO3)。这是目前描述氮转化过程较为详细的
15N

概念模型之一。关于 MCMC数值模型介绍、参数设

置及具体操作在Müller等[18]、Rütting等[14]以及Zhang

等[21]中有详细说明。 

 

(MNrec：难分解有机氮库的矿化；MNlab：易分解有机氮库的矿化；

INH4_Nlab：易分解有机氮库的微生物同化；INH4_Nrec：难分解有机氮

库的微生物同化；RNH4ads：铵态氮的解吸；ANH4：铵态氮的吸附；

ONH4：铵态氮氧化为硝态氮(自养硝化)；ONrec：有机氮氧化为硝态

氮(异养硝化)；INO3：硝态氮的微生物同化；DNO3：硝态氮异化还

原为铵态氮) 

图 1  15N 示踪模型  
Fig. 1  15N tracing model 

 

1.3  数据处理 

采用 T 检验来比较两类土壤样品基本理化性质

以及土壤氮转化各过程的初级转化速率之间的差异，

当 P<0.05时，说明被检测的因素之间存在显著差异。

利用 Pearson相关系数对氮转化过程与土壤理化性质

之间以及各氮转化过程之间的相关性进行统计分析，

对于相关性显著的因子通过建立回归方程来分析其

相互关系。所有统计分析在 SPSS19.0 软件上完成，

图形制作使用 Origin Pro 9.0软件。 

2  结果分析 

2.1  土壤理化性质 

两种林地土壤样品的 pH在 4.31 ~ 4.80，其中毛

竹林(BF)土壤样品 pH均值为 4.66(图 2)，显著高于黄

山松–杉木林(NF)土壤 (pH 4.45) (P<0.01)。BF和 NF

土壤有机碳平均含量分别为 53.19 g/kg和 54.44 g/kg，

全氮平均含量分别为 3.71 g/kg和 3.26 g/kg，但两种

林地间差异均不显著。BF土壤 C/N比为 4.32，明显

低于NF土壤(16.82)(P<0.01)。两种林地土壤中NH4
+-N

占无机氮总量比例均大于 0.5，表明无机氮组成形式

均以NH4
+-N为主，两种土壤NH4

+-N含量差别不大(BF

为 2.74 mg/kg，NF为 2.64 mg/kg)。BF土壤 NO3
–-N

含量(1.76 mg/kg)显著高于NF (0.43 mg/kg) (P<0.001)。 

 

图 2  BF 与 NF 表层土壤理化性质 
Fig. 2  Physical and chemical properties in studied forest soils 

 

2.2  土壤氮素初级转化速率 

MCMC模型中 NH4
+-N的产生来自 MNrec、MNlab、

RNH4ads以及 DNO3过程，BF 土壤 NH4
+-N 的总产生速

率为 13.16 μg/(gd)(以 N 量计，下同)是 NF 土壤  

(6.25 μg/(gd))的两倍(图 3)。RNH4ads占 BF土壤 NH4
+-N

总产生的 55%，而 NF中主要以有机氮的矿化作用为

主 (56%)。BF 土壤初级矿化速率 (MNrec+MNlab)为  

5.56 μg/(gd)，显著高于 NF(3.40 μg/(g·d))(P<0.01)，

其中 BF土壤中MNrec贡献了总初级矿化速率的 69%，

而 NF以 MNlab过程为主(54%)。土壤氮素初级矿化速

率与土壤全氮含量显著正相关(图 4A)，而与 C/N 比

表现显著负相关(图 4B)；MNrec与土壤 pH 显著正相

关(图 4C)，而与 C/N比表现显著负相关(图 4D)；MNlab

与土壤理化性质如 pH、全氮、有机碳、C/N 比均无

明显相关性。 
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图 3  BF 与 NF 土壤氮素初级转化速率(μg/(gd)) 
Fig. 3  Gross N transformation rates in studied forest soils estimated 

by 15N tracing model 

NH4
+-N的利用途径包括 INH4_Nrec、INH4_Nlab、ANH4

以及 ONH4作用。微生物的同化(INH4_Nrec+INH4_Nlab)以及

黏土矿物的吸附作用(ANH4)共同消耗了 BF 与 NF 土

壤中将近 90% 的 NH4
+-N 产生量。BF 土壤微生物对

NH4
+-N的同化作用(INH4_Nrec+INH4_Nlab)为 2.30 μg/(gd)，

稍高于 NF土壤(1.90 μg/(gd))，并且 BF与 NF土壤

微生物均将 NH4
+-N 主要固持于易分解的有机氮库

中。BF土壤中黏土矿物对 NH4
+-N的吸附(ANH4)与解

吸(RNH4ads)作用将近是 NF土壤的 3倍。 

NO3
–-N有两种产生途径：ONH4和 ONrec。BF土壤

NO3
–-N总产生速率为 0.23 μg/(gd)，与 NF土壤(0.26 

μg/(gd))相差不大。BF 与 NF 土壤中，总 NO3
–-N 产

生的 90% 均来自 ONrec作用，ONH4产生的 NO3
–-N 相

对于 ONrec可忽略不计。 

INO3与DNO3作用是NO3
–-N的两种主要利用途径。

BF 与 NF土壤总 NO3
–-N的消耗速率(INO3+DNO3)分别

为 0.46 μg/(gd)和 0.32 μg/(gd)，但差异不显著。在

BF与 NF土壤中，NO3
–-N消耗速率均超过了 NO3

–-N

的总产生速率，其中 INO3占 BF土壤 NO3
–-N总消耗量

的 58%，而 NF 土壤以 DNO3作用为主(68%)。BF 与

NF土壤 INO3分别为 0.32 μg/(gd)和 0.23 μg/(gd)，同

时 DNO3分别对应 0.14 μg/(gd)和 0.09 μg/(gd)，但差

异均不明显。BF与 NF两种林地土壤，ONH4、ONre、

INO3以及 DNO3过程均与土壤理化性质如 pH、有机碳、

全氮、C/N比等无明显相关性。 
 

 

图 4  土壤氮素矿化速率(μg/(gd))与土壤理化性质的相关性 
Fig. 4  Correlation between N mineralization rates and soil physical and chemical properties 



244 土      壤 第 49卷 

http://soils.issas.ac.cn 

3  讨论 

3.1  NH4
+-N动态 

一般认为，森林土壤氮素总初级矿化速率低于

10 μg/(gd) [22]。BF土壤氮素初级矿化速率在 4.33 ~ 

7.59 μg/(gd)，其平均矿化速率为 5.56 μg/(gd)，这与

亚马逊东部原始低地森林砂质土的季节性平均矿化

速率(6.0 μg/(gd))[23]以及印度尼西亚受氮素限制的山

地森林土壤矿化速率(>5.0 μg/(gd))[24]相近。NF 土

壤氮素初级矿化速率在 2.37 ~ 4.55 μg/(gd)，其平均

矿化速率(3.40 μg/(gd))与江西的次生常绿阔叶林

(3.70 μg/(gd))[21]以及 Zhang等[25]研究中国东部福建

(2.72 μg/(gd))以及广东(2.64 μg/(gd))森林土壤相近。

然而 BF与 NF两种林地土壤氮素总初级矿化速率，

均低于亚马逊东部原始低地森林黏土的季节性平均

矿化速率(13.5 μg/(gd))[23]以及智利南部的原始森林

土壤(14.7 μg/(gd))[13]。 

BF 土壤氮素平均初级矿化速率显著高于 NF 土

壤。土壤氮素初级矿化速率主要受土壤有机氮含量与

质量(C/N)的影响[26]。土壤氮素初级矿化速率随土壤

全氮含量的增加而增加，体现了基质在无机氮产生过

程中的重要性。初级矿化速率与土壤 C/N 比显著负

相关，这与很多研究结果相一致[15,27]，较低的 C/N

比意味着土壤有机质可利用性较高[28]，这也体现了

基质质量在矿化过程中的重要性。BF 与 NF 土壤都

来自气候条件、土壤类型等相似的邻近区域，造成

BF 与 NF 土壤氮素初级矿化速率不同的关键因素在

于不同典型植被下土壤性质的差异。许多研究发现，

植被种类的差异以及不同植被下凋落物质量的差异

是控制森林土壤氮素矿化作用的重要因素[29]。植被

类型的差异直接影响由植物残体及根系分泌物产生

而来的土壤有机质的质量及其数量，进而导致土壤微

生物群落的改变，而对土壤氮转化过程产生一定的影

响[30]。此外，MNrec与土壤 pH 显著正相关，可能是

pH 升高促使土壤有机质的可溶性增加，提高了土壤

碳、氮的可利用性[31]。 

BF 与 NF 土壤 NH4
+-N 总产生量的 90% 均被土

壤微生物的同化作用(INH4_Nrec和 INH4_Nlab)以及黏土矿

物的吸附作用(ANH4)所消耗。较高的土壤初级矿化速

率和 NH4
+-N 的非生物交换作用以及较低的净矿化作

用，表明土壤内部 NH4
+-N 转化过程迅速[13]。在有机

质和黏土含量高的土壤中，微生物将 NH4
+-N 固持于

土壤有机氮库中以及黏土矿物对 NH4
+-N 的吸附作

用，均能有效控制生态系统中 NH4
+-N 的可利用性，

减少被硝化作用所利用的 NH4
+-N数量[32]。本研究中，

BF与 NF土壤微生物对 NH4
+-N的同化作用不同于以

往研究以 INH4_Nrec为主
[13,21]，而是主要将 NH4

+-N固持

于易分解的有机氮库中，这与 Zhang 等[33]研究结果

一致，保障了生态系统中 NH4
+-N 循环的持续进行，

对于土壤可利用氮素的供应提供一种有效的缓冲机

制，同时加强了土壤的保氮能力。BF 土壤中黏土矿

物对 NH4
+-N 的吸附与解吸作用是 NF 土壤的 3 倍，

这种快速的吸附、解吸作用也可作为土壤氮素供应的

有效缓冲作用，能够在生态系统 NH4
+-N 需求发生改

变时迅速响应[13]。 

3.2  NO3
–
-N动态 

NO3
–-N的产生途径包括NH4

+-N的自养硝化(ONH4)

以及有机氮的异养硝化(ONrec)。BF和NF土壤硝NO3
–-N

的平均产生速率分别为 0.23 μg/(gd)和 0.26 μg/(gd)，

这与夏威夷岛的热带雨林土壤(0.06 ~ 0.30 μg/(gd))[34]

以及德国云杉森林土壤(0.09 ~ 0.26 μg/(gd))[35]相差

不大。 

已有的研究发现，硝化作用对土壤 pH的变化很

敏感[36]，并且 pH是控制 ONH4和 ONrec过程的重要因

素之一[25]。在 pH<5 的土壤中，微生物将 NH4
+-N 氧

化为 NO3
–-N的过程微弱[37]。本研究中，BF与 NF土

壤 pH在 4.31 ~ 4.80，两种林地土壤总 NO3
–-N产生的

90% 均来自 ONrec，ONH4相对 ONrec可忽略不计，这

也证实了“即使 NH4
+-N 含量充足时，自养硝化作用

在一些酸性森林土壤中意义不大”的观点[38]。自养

硝化作用受抑制，减少生态系统中氮素损失，可作为

一种有效的保氮机制[11]。一般认为，异养硝化作用是

由真菌起主导作用，并且广泛存在于拥有高度稳定微

生物群落的原始森林生态系统中[39]。BF 与 NF 土壤

的硝化作用均以异养硝化为主，这与众多研究结果一

致[34–35]，表明异养硝化在土壤有机碳含量较高、pH

较低的酸性森林土壤中有重要作用，是 NO3
–-N 的主

要产生途径。 

BF 与 NF 土壤中 NO3
–-N 消耗量均超过了各自

NO3
–-N的总产生速率，表明 BF与 NF土壤均能有效

降低氮素的潜在淋失风险。用 INO3/(INO3+DNO3)和 DNO3/ 

(INO3+DNO3)比例来评价 INO3与 DNO3在生态系统中的

重要性，结果 BF 土壤中 NO3
–-N 的消耗以 INO3为主

(58%)，NF土壤则以 DNO3为主(68%)。BF土壤中 INO3

消耗 NO3
–-N 的速率(0.32 μg/(gd))超过了 BF 土壤总

NO3
–-N 的产生速率(0.23 μg/(gd))，这与在美国新墨

西哥州、俄勒冈州一些未受扰动的针叶林土壤[12]以

及江西的次生常绿阔叶林[21]研究结果相似，表明微
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生物对 NO3
–-N的同化作用能够有效地将 NO3

–-N转化

为有机氮，从而保存于土壤中。以前相关研究发现，

土壤微生物利用无机氮时会优先选择 NH4
+-N[40]，即

使土壤 NH4
+-N 浓度很低时，也将抑制微生物对

NO3
–-N 的同化作用[41]。因此，土壤微生物对 NO3

–-N

的同化作用常被认为是一个不重要的过程。本研究的

BF土壤中，较快的 INO3作用能迅速将 NO3
–-N保存于

土壤有机质中，有效降低土壤 NO3
–-N 库的大小并减

弱 NO3
–-N的移动性，成为 BF土壤的有效保氮机制，

这与 Stark和 Hart[12]的结果一致。INO3将 NO3
–-N保存

于土壤有机质中，这对于受氮素限制或者氮沉降较小

的森林生态系统有更重要的意义[42]。 

BF 与 NF 土壤 DNO3作用的变化范围为 0.05 ~ 

0.18 μg/(gd)，这与德国的温带草地土壤结果相近

(0.090 μg/(gd))[43]，但低于热带高地森林土壤(0.23 ~ 

0.6 μg/(gd))[44]、亚马逊东部的原始低地森林(0.3 ~  

0.8 μg/(gd))[23]以及智利南部的原始森林(0.45 μg/(gd))[13]。

DNO3是 NF 土壤 NO3
–-N 的一种重要的消耗方式。已

有的研究结果表明，在土壤有机质含量较高且降雨丰

富的(亚)热带湿润土壤中 DNO3广泛存在
[45]。DNO3将

NO3
–-N 转化为更易被植物、微生物吸收利用且以不

易移动的 NH4
+-N 形式，避免了更多氮素的淋溶或者

气态损失，有效地将氮素保存于生态系统中 [46]。

Behrendt 等[47]发现一些细菌能够同时进行 ONrec 与

DNO3，ONrec与 DNO3的结合相对于矿化作用，能够提

供另一种将土壤有机氮转化为 NH4
+-N 的途径。随着

大气 CO2 浓度的持续增加，可能加大植被对土壤氮

素的需求，甚至造成缺氮的状况；而有效的保氮机制，

如 NO3
–-N微生物同化和 DNO3作用，对于维持生态系

统的生产力将尤为重要[48]。 

4  结论 

戴云山国家级自然保护区内两种林地土壤氮转

化均以 NH4
+-N转化为主，通过 NH4

+-N微生物同化和

黏土矿物对 NH4
+-N的吸附过程将 NH4

+-N快速固持于

土壤有机氮库中，有机氮矿化和 NH4
+-N 固定周转迅

速，能有效保持生态系统中氮的可利用性；自养硝化

作用微弱，使得土壤无机氮以 NH4
+-N 为主，降低了

淋溶风险。此外，较高的 NO3
–-N 微生物同化和异化

还原为 NH4
+-N速率，既能进一步有效降低 NO3

–-N的

淋溶或反硝化气态损失风险，又能够在生态系统氮需

求发生改变时迅速响应使该地区森林土壤能够有效

保持，并满足植物生长需求。 
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Abstract: A 15N tracing study was carried out to identify the potential gross nitrogen transformations of natural Moso 

Bamboo forest (BF) soil and adjacent native forest of Huangshan pine (NF) soil in Daiyun Mountain National Nature Reserve of 

Fujian Province. The results showed that total NH4
+-N production (N13.16 μg/(gd)) was twice higher in BF soil than that in NF 

soil (6.25 μg/(gd)) soil with amounted to 55% of total NH4
+-N production came from release of adsorbed NH4

+ in BF soil while 

equal to 56% in NF soil was mineralization of soil labile and recalcitrant organic matter. Gross mineralization rate was 

significantly faster in BF soil (5.56 μg/(gd)) compared to NF soil (3.40 μg/(gd)) and gross mineralization rate was found positive 

correlated with TN and negative correlated with C/N ratio. Approximately 90% of total NH4
+-N production was consumed by 

immobilization of NH4
+ and adsorption of NH4

+ on cation exchange sites in the two soils. Total NO3
–-N production in BF soil  

(0.23 μg/(gd)) was almost the same with NF soil (0.26 μg/(gd)), of which approximately 90% were came from heterotrophic 

nitrification and oxidation of NH4
+ were negligible compared to ONrec in the two soils. Total NO3

–-N consumption exceeded total 

NO3
–-N production in both soils, which may reduce the risk of potential for N losses. INO3 amounted to 58% of total NO3

–-N 

consumption in BF soil while DNO3 responsible for 68% of total consumption of NO3
– in NF soil. The N transformation processes 

in the two soils were dominant by NH4
+-N dynamics and most of total NH4

+-N production was immediately counterbalanced by 

NH4
+ immobilization and adsorption of NH4

+ on cation exchange sites. Soil inorganic nitrogen was mainly in form of NH4
+-N as 

oxidation of NH4
+-N was insignificant in combination with acidic soil environment inhibited ammonium volatilization. Moreover, 

higher INO3 and DNO3 can significantly reduce potential NO3
–-N leaching or gaseous losses under this high temperature and rainfall 

condition and retain abundant available N in soil to maintain plant growth. 
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