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摘  要：为明确施肥措施对旱地土壤温室气体排放的综合效应及微生物机理，采集典型麦田土壤进行室内微宇宙培养，研究了双氰

胺(DCD)和烯丙基硫脲(ATU)分别与尿素配施对旱地土壤氮素转化及 N2O、CO2和 CH4排放的影响，同时监测了不同类型微生物群

落的动态变化。结果表明氨氧化细菌(AOB)主导了施氮麦田土壤硝化过程及 N2O排放。单施尿素促进 AOB迅速繁殖，使 N2O排放

总量提高 235%，同时促进了细菌生长，CO2排放量增加 18.5%。DCD 与尿素配施极大程度抑制了 AOB 的生长，显著降低了 N2O

排放(59.4%)，但促进了细菌的生长并提高了 CO2的排放总量(50.6%)。而 ATU与尿素配施同时抑制了真菌、细菌和 AOB的生长，

对反硝化细菌的影响则相反，使 CO2和 N2O排放分别下降 28.4% 和 35.2%。与不施肥相比，氮肥及与两种硝化抑制剂配施均显著

降低了 CH4的排放量。3种温室气体的综合温室效应在处理间差异显著：Urea+DCD>Urea>CK>Urea+ATU。CO2排放对综合温室效

应的贡献最大，CO2和 N2O的贡献之和大于 98.4%。该研究为深刻理解农田土壤中的微生物行为及生态学效应，合理使用硝化抑制

剂以及减缓温室气体排放提供科学依据。 
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Abstract: The emission pattern of greenhouse gas (GHG) has been intensively investigated in different agro-ecosystems, but the 

underlying microbial mechanism in soil is still poorly understood, especially under many possible measures for improving 

nitrogen utilization. Thus, a 28-day laboratory microcosm experiment was conducted with an upland soil to investigate the effect 

of urea and two nitrification inhibitors on nitrogen turnover process and global warming potentials (GWP) of N 2O, CO2 and CH4, 

in which four treatments were established: CK (no fertilizer and inhibitor were applied), Urea (N 100 μg/g was applied to soil), 

Urea+15% Dicyandiamide (DCD, 15% of Urea-N in quantity), Urea+5% Allylthiourea (ATU, 5% of Urea-N in quantity). 

Meanwhile, the dynamics of different microbial abundances in treatments were also quantified by real-time quantitative PCR 

(qPCR). The results showed that ammonia-oxidizing bacteria (AOB) predominated intensive nitrification process and N2O 

emission in soil with urea application. Urea stimulated AOB growth and increased cumulative N2O by 235%, which rapidly 

occurred during the first 14 days. Bactria abundance raised in response to urea and improved CO2 emission by 18.5%. Urea+DCD 

severely inhibited AOB and decreased N2O emission by 59.4%, but stimulated bacteria and increased CO2 by 50.6%. Urea+ATU 

exhibited a strong toxicity on both bacteria and fungi and led to a decrease of CO2 by 28.4%, but unexpectedly didn't show any 

inhibition on nitrification intensity. A slight but significant inhibition and stimulation were observed on AOB and denitrifi ers by 

ATU, respectively, but total emission of N2O fell by 35.2%. CH4 emission was inhibited in all treatments with urea and inhibitors. 
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GWPs of N2O, CO2 and CH4 displayed significant differences among treatments: Urea+DCD>Urea>CK>Urea+ATU. The 

contributions of N2O and CO2 to GWP exceeded 98.4% in soil. This study implies various mechanisms of nitrification inhibitors 

on soil microbial guilds and GHG emission, and is essential for the implementation of agricultural management and the evaluation of 

global climate change. 
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氮肥能够满足作物生长对氮(N)元素的需求，是

我国农业生产中施用最广的肥料，但利用率平均不足

35%
[1]。土壤微生物驱动了农田生态系统的氮素转

化，加速了氮素损失。由氨氧化细菌(AOB)和氨氧化

古菌 (AOA)推动的硝化作用 [2-3]，是旱地土壤中

NH4
+
-N向 NO3

—
N转化的主要过程。快速产生的土壤

NO
– 

3 -N 如不及时被植物吸收，则极易在土壤中淋溶

损失，降低氮肥的增产效益，同时导致水体富营养化

等环境问题。硝化过程易产生副产物 N2O
[4]，进一步

加剧了全球气候变化。研究表明 AOB 和 AOA 在不

同类型土壤硝化过程和 N2O 排放过程中的贡献有较

大差异[5-6]。除此之外，在土壤的厌氧微域，异养生

长的反硝化微生物也可能参与了无机氮的还原，促进

了 N2O的排放
[7]。 

施用硝化抑制剂，可以选择性地抑制土壤硝化微

生物活性，影响氮素转化，减缓硝酸盐的产生以及降

低 N2O 的排放。硝化抑制剂种类繁多，其中，双氰

胺(dicyandiamide, DCD)作为传统硝化抑制剂已被广

泛使用。大量田间试验研究表明 DCD可显著抑制土

壤硝酸盐的积累[8]以及减少 N2O的排放
[9]。但也有研

究结果显示 DCD不能抑制土壤硝化作用以及氨氧化

微生物的生长[10]。DCD 抑制效果的差异，除了受土

壤 pH、土壤有机质含量和土壤类型等理化因素影响

外，还可能与土壤中不同类型氨氧化微生物对 DCD

的敏感程度有关[11-12]。烯丙基硫脲(allylthiourea, ATU)

是一种实验室常用的新型硝化抑制剂。在液体培养基

和活性污泥反应器中发现，ATU 能显著抑制氨氧化

细菌，而对古菌不敏感[13-14]，表明在针对性抑制 AOB

主导的土壤硝化过程中具有应用价值，同时具有减少

N2O 排放的潜力。但 ATU 在土壤中的有效施用量及

对农田土壤 N2O排放的贡献鲜见报道。 

农业活动是主要的温室气体(CO 2、N2O和 CH4)

排放源之一，对全球温室气体排放总量的贡献率达

14%
[15]，对全球增温的贡献率达 80%

[16]。硝化抑制

剂与氮肥配施不仅能够抑制 N2O 的排放，同时还可

能改变土壤 pH、无机氮含量、有机质含量以及不同

微生物类群的活性，从而影响土壤另外两种主要温室

气体 CO2和 CH4的排放。目前，DCD生态效应的研

究多集中在参与 N 素转化的硝化微生物以及对温

室气体 N2O排放的影响，而其对 CO2、N2O和 CH4 

3 种温室气体排放的综合增温效应及内在微生物机

制报道较少。ATU 的相关研究则更加缺乏。因此，

研究不同硝化抑制剂的综合生态效应，不仅有助于提

高氮素利用率，还能为制定有效的综合温室气体减排

措施提供理论依据。 

综上所述，我们认为 DCD 和 ATU 能够通过抑

制硝化作用减少 N2O 排放，并降低综合温室效应。

基于以上假设，本研究采集典型麦田土壤，采用室内

微宇宙培养法进行培养，并结合分子生物学手段，分

析了尿素及与不同类型硝化抑制剂(DCD 和 ATU)配

施对旱地土壤氮素转化及 N2O、CO2和 CH4排放的影

响，同时监测了不同类型微生物群落的动态变化。该

研究也为深化碳氮循环过程的微生物机理提供一定

的理论依据。 

1  材料与方法 

1.1  供试土壤 

供试土壤取自于南京信息工程大学农业气象试

验站(32°07′N，118°50′E)。样品采集时间为 2017年 3

月。采用五点交叉取样法，用土钻采集 0 ~ 20 cm的

耕层土壤 500 g。将供试土壤去除杂物、植物残体，研

磨过 2 mm筛，并混合均匀，组成混合代表土样，保存

于 4 ℃待用。该土壤的基本理化性质为：pH 5.86，含

水率 2.85%，NO3
—

N 10.21 mg/kg，NH4
+
-N 9.37 mg/kg，

有机碳 33.8 g/kg。 

1.2  土壤室内微宇宙培养 

本次培养设置 4 个处理：①CK，以等体积灭菌

水代替其他试剂加入土壤；②Urea，尿素按 N 100 μg/g

加入土壤，其他施氮处理的尿素用量与此相同；

③Urea+DCD，DCD 用量为 15 μg/g(尿素含氮量的

15%)
[17-18]；④Urea+ATU，ATU用量为 5 μg/g(尿素含

氮量的 5%)。具体流程：称取相当于 6.0 g干土的新

鲜土壤于 120 ml 血清瓶中，加入无菌去离子水调节

土壤水分至最大持水量 40%，用丁基橡胶塞密封，并

用铝盖封口，于 28 ℃ 黑暗中预培养 24 h，以恢复

土壤微生物活性。预培养后，将培养瓶取出，打开橡
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胶塞，用压缩空气冲洗血清瓶上部空间 1 min。加入

对应底物至每个血清瓶底部土壤中，使土壤水分达最大

持水量的 60%，塞紧橡胶塞，并用铝盖封口，于 28 ℃ 

黑暗条件培养 28 d。每个处理 6 个重复。 

1.3  CO2、N2O、CH4的排放动态 

在 0、7、14、21、28 d分别采集血清瓶上部气

体样品，使用气象色谱仪(Agilent 7890)对 3种温室气

体 CO2、N2O 和 CH4浓度进行检测。每个处理 3 个

重复。采气后，打开铝帽和橡胶塞，用压缩空气冲洗

血清瓶，再塞上橡胶塞和铝帽，重新置于 28 ℃ 继续

培养。以每种气体的周排放量之和，表示每种气体的

累积排放量。 

综合温室效应(global warming potentials, GWP)

表示相同质量的不同温室气体对温室效应增加的相

对辐射效应。在 100 a时间尺度上，CH4和 N2O的增

温潜势分别是按照单位质量CO2的 25倍和 298倍[19]。

由 CO2、N2O、CH4的累积排放量，根据以下公式进

行综合温室效应计算： 

2 2 4CO N O CHGWP GWP GWP 298 GWP 25      

 (1) 

1.4  土壤 NH4
+
-N、NO

– 

3 -N分析 

在 0、14、28 d进行破坏性采样。每个血清瓶取

1.5 g土壤保存于 –20 ℃，用于后续分子生物学分析；

剩余土壤用于 NH4
+
-N、NO

– 

3 -N 分析，每个处理 3 个

重复。分别采用酚二磺酸比色法和靛酚蓝比色法进行

土壤 NO
– 

3 -N 和 NH4
+
-N 的测定。以土壤 NO

– 

3 -N 的增

加量表示土壤的硝化强度。 

1.5  土壤微生物 DNA提取 

采用 FastDNA
®
 Spin Kit for Soil(MP Biomedicals)

试剂盒提取土壤总 DNA，溶解于 70 μl无菌水。通过

微量紫外分光光度计(Nano Drop
®
 ND-1000 UV-Vis)

测定 DNA浓度和纯度(OD260/OD280和 OD260/OD230)，

确保大部分 DNA样品 OD260/OD280值介于 1.8 ~ 2.0，

以保证 DNA质量。同时利用 1.2% 琼脂糖凝胶电泳

分析 DNA的完整性和相对浓度。 

1.6  土壤微生物的实时荧光定量 PCR监测 

实时荧光定量 PCR在 CFX96 Optical Real-Time 

Detection System(Bio-Rad)定量 PCR仪上进行。分别

对 6个特定基因进行定量，引物和定量 PCR条件见

表 1。PCR扩增反应体系为：10 μl的 SYBR
®

 Premix 

EX Taq
TM

(Takara)，上、下游引物 (20 μmol/L)各

1.0 μl，加入 1.0 μl稀释 20倍的 DNA模板，加入灭

菌双蒸水至 20 μl反应体系。每次试验均采用无菌水

代替 DNA作为严格的阴性对照。获得扩增产物后，

进一步通过 2.0% 琼脂糖凝胶电泳检测 PCR产物的

特异性。 

表 1  荧光实时定量 PCR 引物和反应条件 
Table 1  Primers and conditions used in study 

目标基因 引物名称 PCR条件 参考

文献 

细菌 16S rRNA基因 515F/907R 95 ℃预变性 3 min；95 ℃变性 30 s，55 ℃退火 30 s，72 ℃延伸 30 s，40个循环 [20] 

古菌 16S rRNA基因 771F/934R 95 ℃预变性 3 min；95 ℃变性 30 s，55 ℃退火 30 s，72 ℃延伸 30 s，40个循环 [21] 

真菌 18S rRNA基因 FR1/FF390 95 ℃预变性 3 min；95 ℃变性 30 s，50 ℃退火 30 s，72 ℃延伸 60 s，40个循环 [22] 

细菌 amoA基因 amoA-1F/amoA-2R 95 ℃预变性 3 min；95 ℃变性 20 s，56 ℃退火 30 s，72 ℃延伸 30 s，40个循环 [23] 

古菌 amoA基因 Arch-amoAF/Arch-amoAR 95 ℃预变性 3 min；95 ℃变性 20 s，55 ℃退火 30 s，72 ℃延伸 45 s,，40个循环 [24] 

反硝化 nirK基因 nirK1F/nirK5R 95 ℃预变性 3 min；95 ℃变性 10 s，58 ℃退火 30 s，72 ℃延伸 30 s，40个循环 [25] 

 

1.7  数据处理 

采用 SPSS 16.0进行统计分析；采用单因素方差

分析检验同一处理不同时刻以及不同处理同一时刻

样品的差异显著性；采用 Pearson双尾检验分析土壤

微生物各种特征基因丰度与温室气体 CO2、N2O、CH4

累计排放量以及土壤 NO
– 

3 -N 含量的相关性；最后利

用 Origin 8作图。 

2  结果 

2.1  N2O、CO2和 CH4通量变化及综合温室效应 

N2O、CO2和CH4在处理间的排放趋势基本一致，

累积排放量与培养时间正相关，但不同气体的排放量

在处理间存在差异(图 1)。对于 N2O排放而言，单施

尿素刺激了 N2O的排放，28 d培养期内的累积排放

量最高，达 1 622.0 ng/g，分别是 Urea+ATU、Urea+ 

DCD和 CK处理的 1.5倍、2.5倍和 3.4倍。Urea处

理前两周的 N2O 周排放量高于 Urea+ATU 处理，后

两周无显著差异。Urea+DCD 处理的 N2O 周排放量

均显著低于 Urea和 Urea+ATU处理；前 3周的周排放

量与 CK处理无显著差异，但第 4周较 CK显著提高。

培养 28 d，CK处理 CO2累积排放量为 1 391.3 μg/g。

单施尿素显著刺激了土壤 CO2的产生，CO2在 28 d
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内的累积排放量增加 258.0 μg/g，较 CK 处理增幅达

18.5%；其中，第 2周内 CO2排放最多，达 679.0 μg/g，

是 CK的 3.0倍。与 Urea处理相比，Urea+DCD处理显

著提高了 CO2周排放(第 2周除外)，CO2在 28 d内的累

积排放量增加 50.6%；尤其第 3周内 CO2排放最多，达

1 351.2 μg/g，为总累积排放量的 54.4%。同样地，较

Urea 处理，Urea+ATU 处理在培养期间 CO2周排放量

显著降低，且 CO2在 28 d内的累积排放量减少 28.4%，

约占 CK处理的 84.8%。CH4在 28 d内的累积排放量在

CK处理中最高，约为 965.3 ng/g；Urea和 Urea+DCD

处理次之且无显著差异，分别为CK的 71.4% 和 73.3%；

Urea+ATU处理最低，较 Urea处理减少 27.1%。 

 

图 1  培养期间各处理 N2O、CO2 和 CH4 的排放动态及综合温室效应 

Fig.1  Dynamics of greenhouse gas emission (CO2, N2O, CH4) and global warming potentials in different treatments 

 

根据 CO2、N2O 和 CH4增温潜势可知，处理间

产生的综合温室效应存在较大差异(图 1D)。总体而

言，处理间综合温室效应强度表现为 Urea+DCD> 

Urea>CK>Urea+ATU；单一气体对综合温室效应的贡

献为 CO2 >N2O>CH4。Urea和 Urea+DCD处理 CO2、

N2O和CH4的三者综合温室效应比CK处理分别增加

了 588.4和 1 136.4 μg/g(以 CO2当量计)，增幅分别达

37.7% 和 72.8%，说明单施尿素及尿素与 DCD配施

能够显著增加旱地土壤温室气体排放的综合温室效

应。而 Urea+ATU处理中的综合温室效应与 CK处理

无显著变化，较 Urea处理降低。CO2排放对 Urea和

Urea+ATU 处理的综合温室效应贡献分别为 76.7% 

和 78.4%，N2O排放的贡献分别为 22.5% 和 20.8%。

在 Urea+DCD处理中，CO2排放对综合温室效应的贡

献高达 92.1%，而 N2O 仅为 7.3%，与 CK 处理较为

相似。CH4排放对综合温室效应的贡献在 CK处理最

高，约为 1.6%，在其余处理中贡献仅为 0.7% ~ 0.8%。 

2.2  土壤无机氮转化强度 

以一定时间内土壤 NO
– 

3 -N含量的增加量表示土

壤硝化强度。由图 2可知，与对照相比，单施尿素显

著提高了土壤的硝化强度，DCD 极大程度抑制了土

壤的硝化作用，而 ATU对硝化强度的影响不显著。 

Urea处理经过 28 d培养，尿素水解产生的 NH4
+
-N

经硝化作用完全转化成了 NO
– 

3 -N，土壤 NO
– 

3 -N含量

增加 122.51 μg/g，显著高于 CK处理(22.06 μg/g)；其

中，前 14 d平均硝化速率为 8.14 μg/(g·d)，后 14 d

平均硝化速率仅为 0.61 μg/(g·d)(图 2C)。CK处理的

硝化速率均低于 Urea 处理，分别为 1.38 μg/(g·d)和

0.22 μg/(g·d)，表明非外源氮而是土壤矿化出的

NH4
+
-N作为底物促进了土壤的硝化作用。Urea+DCD
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处理较 Urea处理 28 d内土壤 NO
– 

3 -N含量减少 95.17 

μg/g，降幅达 78.7%，较 CK处理仅增加 5.27 μg/g。

Urea+ATU处理与 Urea处理相比，无论是 14 d还是

28 d内的土壤 NO
– 

3 -N含量都无显著差异，表明 ATU

对该土壤的硝化强度无显著影响。除了硝化作用受到

强烈抑制的 Urea+DCD处理中土壤 NH4
+
-N依然维持

在较高水平(122.66 μg/g)，其他处理中土壤 NH4
+
-N含

量均较低(9.37 ~ 11.37 μg/g)，且无显著差异。 

 

(图柱上方小写字母不同表示同一处理不同采样时间差异显著(P<0.05)，大写字母不同表示 

同一采样时间不同处理间差异显著(P<0.05)，下图同) 

图 2  各处理土壤 NO
– 

3 -N 和 NH4
+-N 含量以及氮转化速率的变化 

 Fig. 2  Changes of soil nitrate and ammonia contents and nitrogen turnover rates in different treatments during 28 -day incubation 

 

土壤 NO
– 

3 -N产生速率和 N2O积累速率极显著正相

关(r=0.86，P<0.001)。除了 Urea+DCD处理外，其他处

理前 14 d 的土壤 NO
– 

3 -N 和 N2O 累积速率显著高于后

14 d。而Urea+DCD处理虽然在后 14 d NO
– 

3-N的产生速

率和前 14 d无显著差异，但N2O累积速率却显著提高。 

2.3  土壤细菌、古菌和真菌丰度的变化 

荧光定量 PCR对土壤细菌 16S rRNA基因、古

菌 16S rRNA基因和真菌 18S rRNA基因进行定量，

评估 CO2 排放相关的主要土壤微生物类群对尿素及

硝化抑制剂的响应。由图 3可知，同一处理的不同类

型土壤微生物的响应规律并不一致，同一类型微生物

在不同处理间的变化趋势也不尽相同。总体而言，在

各处理中规律趋势一致：细菌丰度>古菌丰度>真菌

丰度；真菌(r=0.751，P<0.001)、 细菌(r=0.691，P<0.01)

和古菌(r=0.491，P<0.05)丰度与 CO2通量变化均显著

正相关(表 2)。 

单施尿素培养 28 d显著刺激了细菌的生长，细

菌 16S rRNA基因丰度由 0 d 时 9.25×10
9 

copies/g增

加到 1.22×10
10

 copies/g，增幅达 31.6%，但与 14 d相

比无显著变化。Urea+DCD处理中细菌丰度亦随培养

时间显著增加，尤其后 14 d增幅最大；与 14 d时相

比，培养 28 d细菌 16S rRNA基因丰度增加 58.2%，

从 9.96×10
9
 copies/g增加至 1.58×10

10
 copies/g；与 0 

d 时相比，增加 70.4%。Urea+ATU 处理的细菌变化

趋势与以上两个处理完全相反，培养 28 d 时比 0 d

时减少了 4.01×10
9
 copies/g，降幅达 56.7%。 

古菌和真菌在不同处理中变化趋势较为一致，随

培养时间而显著增加，但增幅存在差异。培养 28 d

后，古菌 16S rRNA基因和真菌 18S rRNA基因丰度

在 CK 处理中增幅最大，分别由 0 d 时 5.53×10
7
 

copies/g和 4.04×10
6 

copies/g增加到 2.21×10
8
 copies/g

和 1.29×10
7
 copies/g；古菌在 Urea和 Urea+ATU处理
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中增幅最小；真菌在 Urea+ATU处理增幅最小，且在 Urea和 Urea+DCD处理中无显著差异。 

 

图 3  各处理土壤细菌 16S rRNA 基因、古菌 16S rRNA 基因和真菌 18S rRNA 基因数量的变化 

Fig. 3  Abundance changes of soil bacterial and archaeal 16S rRNA gene and fungal 18S rRNA gene in different treatments 

表 2  土壤微生物特征基因丰度与温室气体 CO2、CH4、N2O 累计排放量以及 NO
– 

3 -N 含量的相关分析 
Table 2  Correlation between greenhouse gas (CO2, N2O and CH4) cumulative emission, NO- 

3-N contents and gene abundances  
of different microbial guilds. 

 细菌 古菌 真菌 AOB AOA 反硝化细菌 

CO2 0.691** 0.491* 0.751** 0.168 0.709** 0.735** 

CH4 0.139 0.695** 0.888*** 0.037 0.585* 0.823*** 

N2O 0.324 –0.025 0.076 0.884*** 0.011 0.178 

NO– 

3 -N –0.183 –0.258 –0.111 0.982*** –0.501* 0.104 

注：Pearson双尾显著性检验，n = 27；*、**、***分别表示相关性达 P<0.05、P<0.01和 P<0.001 显著水平。 

 

2.4  土壤硝化和反硝化微生物丰度的变化 

通过荧光定量 PCR 对土壤氨氧化细菌 amoA 基

因、氨氧化古菌 amoA 基因以及反硝化 nirK 基因进

行定量，评估 N2O 排放相关的土壤功能微生物类群

对尿素及硝化抑制剂的响应。由图 4可知，3种类型

功能微生物在不同处理中的响应规律有明显差异。总

体而言，土壤 NO
– 

3 -N含量变化与 AOB丰度(r=0.982，

P<0.001)极显著正相关，与 AOA 丰度显著负相关

(r=–0.501，P<0.05)(表 2)。N2O 通量变化与 AOB 丰

度具极显著相关(r=0.884，P<0.001)，与 AOA和反硝

化细菌丰度无明显相关性(表 2)。 

单施尿素刺激了 AOB 的生长，细菌 amoA基因

丰度随培养时间显著增加，由 0 d时 2.66×10
7
 copies/g

提高到 28 d时 2.32×10
8
 copies/g，增加了 7.69倍；其

中，前 14 d生长最快，14 d时细菌 amoA基因丰度

已经达到 28 d 时的 89.4%，与硝化速率的变化较为

一致。Urea+ATU 处理中同样检测到大量的 AOB 生

长，细菌 amoA基因丰度在 14 d和 28 d分别为同时

刻尿素处理的 83.2% 和 90.1%，与硝化过程未受到

明显抑制(图 2)较为相符。Urea+DCD 处理中细菌

amoA基因丰度亦呈增加趋势，28 d时较 0 d时增加

了 1.36倍。CK处理 AOB丰度保持稳定。与 0 d时

相比，培养 28 d 后，在硝化强度相对较弱的 CK 和

Urea+DCD 处理中，AOA 和反硝化细菌的丰度均高

于硝化强度较高的 Urea和 Urea+ATU处理，与 AOB

的变化趋势相反，表明 AOB对供试土壤中高强度的

无机氮转化起主导作用。同时，N2O与硝化强度极显

著相关(r=0.87，P<0.001)，表明 AOB亦主导了该土

壤施氮条件下的 N2O 排放。AOB 与 AOA、反硝化

细菌以及总细菌的比值(图 4)在 Urea 和 Urea+ATU

处理中均高于 CK 和 Urea+DCD 处理，与硝化强度

以及 N2O 通量变化趋势较为一致，进一步证明了

AOB 对该施氮土壤中强烈硝化作用以及 N2O 排放

的重要贡献。 

3  讨论 

本研究发现该麦田土壤排放的 3 种温室气体

(CO2、N2O 和 CH4)综合温室效应在处理间由强到弱

顺序为 Urea+DCD>Urea>CK>Urea+ATU，表明施肥

措施及硝化抑制剂类型强烈影响单一以及综合温室

气体排放量。较多研究表明在旱地生态系统中土壤温

室气体排放以 CO2和 N2O 的净排放为主
[26]，而在稻

田生态系统中温室气体的交换则是以 CO2 的净吸收

以及 CH4和 N2O 净排放为主要特点
[27-28]。本研究中

尿素氮肥输入旱地土壤，促进了温室气体排放，使综

合温室效应提高了 37.7%，其中 CO2的贡献占 76.7%，

N2O的贡献占 22.5%。相似地，华北平原玉米地土壤

CO2 对综合温室效应的贡献高于 N2O，且 N2O 的 
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图 4  各处理土壤细菌 amoA 基因、古菌 amoA 基因和反硝化细菌 nirK 基因丰度的变化以及不同微生物类群 

之间的相对比例 

Fig. 4 Abundance changes of soil bacterial and archaeal amoA gene and denitrifying nirK gene in different treatments and relative  

ratios of different microbial guilds 
 

贡献最高可达 39%
[29]。而在另一种麦田土壤中，虽

CO2对综合温室效应的贡献高于 N2O，但 N2O 的贡

献仅为 CO2的 3%
[26]。可见，温室气体之间的相对排

放量在不同旱地土壤中亦存在较大差异。大量研究发

现在旱地土壤中 DCD对 N2O的减排效果较好，在不

同类型(包括小麦、蔬菜、玉米、草地等)旱地土壤中

DCD对 N2O的减排效率达 30% ~ 70%
[30-32]。本研究

中 DCD添加使 N2O降低约 59%，与以上结果基本符

合。但也有报道表明在酸性土壤中 DCD对 N2O排放

无明显作用[33]。在本研究中，ATU添加使 N2O排放

量降低约 35%，而目前未见 ATU对其他土壤 N2O减

排作用的报道。另外，本研究发现 DCD刺激了土壤

CO2的排放，说明使用硝化抑制剂减排 N2O 时，不

能忽略其对其他温室气体的影响。但一些文献也报道

了与本研究不同的结果，它们发现 DCD可能对 CO2

的排放无作用或有抑制作用。这种差异可能与土壤的

性质以及土壤微生物对 DCD的降解有关[34]。室内微

宇宙培养法是揭示生态过程潜在微生物机理的有效

方法，在温室气体排放的机理研究中应用广泛[35-37]。

本试验采用室内微宇宙培养法进行培养，监测了不同

时刻温室气体的排放量，虽然定期更新了瓶内空气，

但每周培养瓶内温室气体的累积以及气压变化可能

会对不同温室气体的排放产生影响，未来还需要对原

位条件下两种硝化抑制剂的生态效应做进一步评估。

我们的研究结果反映了硝化抑制剂施用条件下旱地

土壤温室气体排放的一种模式，为硝化抑制剂在实际

生产中的应用以及温室气体减排提供了参考。 

尿素作为一种常用化学氮肥，在农业中的使用量

约占化学氮肥总量 50%。尿素进入土壤溶液后迅速水

解 NH4
+，为氨氧化细菌和古菌提供了充足的底物。本

研究发现单施尿素显著提高麦田土壤的硝化强度，促

进了土壤 N2O的排放。在培养 14 d时已将尿素水解

产生 NH4
+ 完全氧化，N2O的排放速率与 NO

– 

3 -N累积

速率极显著正相关(r=0.99, P<0.001)，N2O的排放系

数(ΔN2O-N/ΔNO
– 

3 -N)约 0.79%，符合我国旱地土壤 

N2O的排放系数范围(0.22% ~ 1.13%)
[38]。AOB数量的

增加与 N2O和 NO
– 

3 -N积累量极显著正相关(P<0.001)，

与以往研究较为一致，表明 AOB 而不是 AOA 是中

性-碱性土壤(pH>5.5)外源高浓度 NH4
+ 向 NO

– 

3

 转化及

N2O 排放的主导驱动者
[6, 39-40]。另外，实验室纯培养时

发现AOB具有较强的细胞水平产N2O能力，Nitrosospira

属 AOB 单位细胞产 N2O 速率为 2.0 ~ 7.6 amol/h，

Nitrosomonas属 AOB单位细胞产 N2O速率可达 15.5 ~ 

58.0 amol/h
[41]。而本试验条件下，假设单施尿素条件

下 N2O全由 AOB产生，则 AOB细胞 N2O产生速率

平均约为 1.04 amol/h，与 Nitrosospira较为接近，说



第 3期 沈晓忆等：硝化抑制剂与尿素配施对旱地土壤温室气体排放及硝化微生物的影响 519 

 

http://soils.issas.ac.cn 

明 Nitrosospira 属 AOB 可能是该土壤中主要活性

AOB 类群。值得注意的是，本试验中土壤 AOB 产

N2O活性明显低于纯培养条件，表明土壤环境中微生

物的活性受到更加复杂的因素影响。该土壤在不施氮

条件下，AOA 的数量随培养时间显著增加，NO
– 

3 -N

的积累与 AOA呈强烈正相关(r=0.97, P<0.05)，表明

AOA 可以利用土壤有机质矿化出的低浓度 NH4
+ 进行

生长[42]。假设不施氮条件下 N2O 由 AOA 硝化作用产

生，则AOA单位细胞产N2O速率最大可达0.76 amol/h，

与AOA纯菌细胞产N2O速率(1.0 amol/h)较为接近[42]，

直接表明 AOA可能在无外源氮肥输入的自然生态系

统 N2O排放中具有重要作用。 

DCD 作为氮肥增效剂被广泛用于农业生产，其

对土壤氮转化及硝化微生物的抑制作用已有较多报

道[34, 43-44]，我们的结果与此较为相似。本研究中 DCD

与尿素配施分别使 NO
– 

3 -N 和 N2O 的积累量减少

71.7% 和 59.3%，AOB的数量减少 72.9%，表明 DCD

与尿素配施是减少旱地土壤 N2O 排放的一项有效措

施[45]。但与 14 d相比，28 d时 AOB和 AOA的丰度

有显著增加，可能是土壤中 DCD的降解导致其对硝

化微生物的抑制效果减弱。O’Callaghan 等[34]研究发

现土壤中的 DCD在 28 d内降解量可达 20 μg/g，表

明 DCD在土壤中能够快速降解。同时，细菌和反硝

化细菌在 28 d时也有显著提高，并促进了 CO2排放。

相似地，王红霞等[46]研究也发现当土壤中 DCD浓度

低于 5 mg/g时能够促进细菌生长，低于 1 mg/g时还

同时促进放线菌生长，高于以上浓度则分别对细菌和

放线菌生长表现出抑制作用；但对霉菌则具有普遍抑

制作用。这种现象可能是由于低浓度 DCD降解刺激

了部分异养微生物的生长，而高浓度 DCD则可能改

变土壤环境并且对微生物产生毒害。除此之外，马军

伟等[47]还发现 DCD 能够改变细菌和真菌的群落结

构，并提高细菌和真菌的丰富度和多样性。 

在液体培养基中ATU浓度小于 100 μmol/L即能

对 AOB生长活性产生强烈或完全抑制[48-49]。本研究

ATU 的施用量为 15 μg/g，在土壤溶液中浓度约为

118 μmol/L，未能显著降低土壤 NO
– 

3 -N的产生速率，

对 AOB的抑制作用较为微弱，跟预先假设不一致。

类似地，在冰岛草地土壤中 100 μmol/L ATU亦未对

AOB 和 AOA 生长表现出明显抑制或促进作用[50]。但

也有研究发现在其他农田或草地土壤中 100 μmol/L 

ATU可以部分抑制硝化作用，并降低 AOB的生长活

性[51-53]。这种抑制效果的差异可能与土壤类型、土

壤的非匀质结构、土壤氨氧化微生物的组成以及其

他微生物对抑制剂的降解等有关。本试验中 AOA

丰度对 ATU 未有明显响应，与大多数报道一致。

AOA对 ATU浓度不敏感，所需有效抑制浓度可能是

AOB的 1 000倍[49]。甚至有些学者还发现低浓度 ATU 

(100 ~ 1 000 ng/g)对 AOA生长具有促进作用[12]。因

此，ATU对土壤中 AOB和 AOA的有效抑制浓度以

及对不同土壤类型中氮素转化过程的影响尚需进一

步验证。另外，我们还发现 ATU 降低了细菌和真菌

的丰度，表明细菌和真菌的某些类群对 ATU 较为敏

感。一些研究表明硫脲类化合物对多种代表性植物病

原菌、病毒等具有强烈的抑制作用[54]。然而目前尚

不清楚 ATU 是否会对土壤中的有益微生物产生影

响，以及 ATU 在生态系统食物链中传递是否会带来

生态环境健康风险。因此，虽然 ATU 施用显著降低

了综合温室效应，但目前不推荐 ATU 在农业生态系

统中被广泛应用。未来需要结合“土壤–微生物–植物”

系统以对 ATU 的生态效应和生物机理做更加全面的

评估和阐释。 

4  结论 

AOB 主导了施氮麦田土壤 NH4
+
-N 向 NO

– 

3 -N 的

转化以及 N2O 排放。单施尿素以及与硝化抑制剂

(DCD 和 ATU)配施对麦田土壤温室气体排放及微生

物群落的影响存在较大差异。单施尿素促进了 AOB

的迅速繁殖，极大地增加了 N2O 排放总量，同时促

进了细菌生长及 CO2 排放，提高了综合温室效应。

DCD施用极大程度抑制了 AOB的生长，显著降低了

N2O 排放，但促进了细菌群落的生长，从而提高了

CO2排放总量，并显著提高了综合温室效应。而 ATU

施用对 AOB的生长有轻微抑制作用，对反硝化细菌

的生长有轻微促进作用，但对 AOA丰度影响不显著，

显著降低了 CO2和 N2O排放，降低了综合温室效应。

与对照相比，尿素及与硝化抑制剂配施均显著降低

了 CH4 的排放量，但 CH4 对综合温室效应的贡献

(<1.65%)远远低于 CO2和 N2O。 
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