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生物质炭配施木灰对石灰性土壤固碳和微生物群落的影响①
 

王  丽，赵惠丽*，赵  英 

(鲁东大学资源与环境工程学院，山东烟台  264025) 

摘  要：为探讨生物质炭配施木灰对土壤碳固存和微生物群落的影响，通过 118 d的室内培养试验，研究了单施生物质炭(B)、生物

质炭配施木灰(B+W)处理下土壤碳固存、化学性质、酶活性、微生物群落组成的变化。结果表明：B、B+W处理均降低了 CO2-C释

放速率和累积释放量，且 B+W处理推迟 CO2释放速率峰值的出现；B、B+W处理均能提高土壤有机碳、无机碳含量。培养 118 d

时，B、B+W处理的微生物生物量碳高于对照，且 B处理高于 B+W处理；B+W处理提高了土壤 pH与溶解性有机碳含量；B处理

提高了土壤 β-1,4-葡萄糖苷酶活性，B+W处理的 β-1,4-木糖苷酶、β-1,4-葡萄糖苷酶活性分别较对照降低 38.4%、15.3%，而蔗糖酶

活性较对照提高 61.4%。B处理对细菌丰富度和多样性无显著影响，却降低真菌 Chao1、Ace指数；B+W处理虽降低了细菌丰富度

和多样性，却能恢复真菌 Chao1、Ace指数，并显著提高 Shannon指数。培养 118 d时，B处理提高了放线菌门相对丰度，降低了

子囊菌门相对丰度；B+W 处理的绿弯菌门及担子菌门相对丰度提高，拟杆菌门相对丰度降低。冗余分析发现，B、B+W 处理通过

改变土壤化学性质影响土壤微生物群落结构，土壤有机碳与 pH 分别是影响细菌、真菌群落结构最显著的土壤因子，且 B+W 处理

在降低石灰性土壤碳矿化、维持真菌群落稳定性方面效果更佳。 

关键词：碳固存；微生物群落；生物质炭；木灰；石灰性土壤 
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Effect of Biochar and Wood Ash Addition on Calcareous Soil Carbon Sequestration and 

Microbial Community 
WANG Li, ZHAO Huili*, ZHAO Ying 

(College of Resources and Environmental Engineering, Ludong University, Yantai, Shandong  264025, China) 

Abstract: In order to explore the effects of biochar combined with wood ash on soil carbon sequestration and microbial 

community, the changes of soil carbon sequestration, soil chemical properties, enzyme activities and microbial community 

compositions under biochar (B) and biochar combined with wood ash (B+W) treatments were studied through 

118-day laboratory incubation. The results showed that both B and B+W treatments decreased the respiration rate and 

cumulative CO2-C respiration, and B + W treatment delayed the peak of CO2-C respiration. B and B+W treatments could increase 

the content of soil organic carbon and inorganic carbon. On day 118, the microbial biomass carbon of B and B + W treatments 

was higher than that of control, and that of B treatment was higher than that of B +W treatment, B+W treatment significantly 

increased the content of soil dissolved organic carbon and pH. B  treatment increased the activities of β-1,4-glucosidase, the 

activities of β-1,4-xylosidase, β-1,4-glucosidase in B+W treatment were decreased by 38.4%, 15.3%, and the activity of invertase 

was increased by 61.4% respectively, as compared to control. B treatment had no significant effect on bacterial richness and 

diversity, but decreased Chao1 and Ace index of fungi; B+W treatment decreased the bacterial richness and diversity, but restored 

the fungal Chao1 and Ace index, and significantly increased Shannon index. On day 118, B treatment increased the relative 

abundance of Actinomycetes and decreased the relative abundance of Ascomycetes , B+W treatment increased the relative 

abundance of Chloroflexi and Basidiomycota, but decreased the relative abundance of Bacteroidetes. Redundancy analysis 

showed that biochar and biochar combined with wood ash affected soil microbial community by changing the soil chemical 
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properties, soil organic carbon and pH were the most significant soil factors affecting bacterial and fungal community structure, 

respectively, B+W treatment showed better performance in reducing carbon mineralization in calcareous soils and maintaining the 

stability of the fungal community. 

Key words: Carbon sequestration; Microbial community; Biochar; Wood ash; calcareous soil. 

 

土壤中有机碳储量是决定土壤质量、支持土地可

持续利用的关键因素。提高土壤有机碳固存有助于稳

定大气 CO2含量，提高土壤质量
[1]。土壤微生物作为

组成土壤生态系统的重要成员，不仅是土壤质量变化

的指标，同时是推动土壤有机碳和养分转化的主要驱

动力[2]。 

生物质炭作为生物质热解炭化产生的稳定富碳

固体产物，含大量惰性碳基质[3]。施用于土壤中的生

物质炭有助于形成难降解土壤有机碳，从而增加土壤

总有机碳储量，减缓大气 CO2 浓度的上升，是一种

稳定碳汇的有效措施。目前，添加生物质炭对土壤有

机碳矿化影响的研究结论尚不一致。研究显示，添加

生物质炭显著降低了中性土壤的 CO2 通量，但增加

了酸性土壤的 CO2通量
[4]。尽管生物质炭的物理保护

和化学稳定性对土壤有机碳的稳定和累积起着关键

作用，但微生物的丰度和活性是主导有机碳矿化的主

要因素[5]。微生物通过直接或间接参与生物质炭在土

壤中的降解、迁移和转化过程进而影响土壤有机碳储

量[6]。大量研究表明，生物质炭强烈地改变了土壤的

物理化学条件，从而迅速改变了微生物群落结构与丰

度[7]。因此，了解生物质炭对土壤微生物群落结构和

动态的影响，有助于更好地预测土壤碳循环动态。 

有机矿物复合体的形成是保护和稳定有机碳的

关键机制。研究表明，具有高比表面积和高金属氧化

物含量的矿物改良剂，如木灰，可与有机残留物结合，

增强土壤固碳能力[8]。在钙质土壤中，木灰中钙镁的

碳化作用固定了土壤呼吸产生的 CO2，从而降低了

CO2的排放，同时增加了土壤无机碳的含量
[9]。其他

研究也报道，高 CaO 含量的树皮、锯末和树枝的木

灰是低成本 CO2 封存的选择
[10]。此外，施用木灰可

以通过诱导土壤 pH的增加和土壤环境元素组成的变

化，直接或间接地影响土壤微生物过程[11]。然而，有

关木灰对土壤微生物群落影响的研究多集中在酸性

或森林土壤中，同时，近年有关生物质炭的研究也主

要集中在酸性或中性土壤中，因此，研究石灰性土壤

条件下生物质炭配施木灰对土壤 CO2 排放、碳固存

及其微生物群落的影响，对于预测生物质炭与木灰的

固碳潜力和农业大规模应用具有重要意义。 

基于以上原因，本研究拟通过室内培养试验，以

黄土塬区黑垆土为研究对象，以生物质炭和木灰为供

试材料，探讨生物质炭配施木灰对石灰性土壤碳固

存、微生物群落结构及酶活性的影响，以为评估生物

质炭和木灰添加对土壤质量的改善提供理论依据，这

对废弃物资源的高效循环利用具有重要意义。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

供试土壤于 2017年 10月采自长武农业生态试验

站(35.14°N, 107.40°E)表层(0 ~ 20 cm)，土壤类型为黄

盖黑垆土。土壤经自然风干，研磨过 2 mm筛备用。

供试土壤基本化学性质为：pH 8.1，全氮 1.2 g/kg、

有效磷 18.3 mg/kg、有效钾 152 mg/kg、有机碳 8.9 

g/kg、CaCO3 67 g/kg。 

供试生物质炭由小麦秸秆在 350℃ 限氧条件下

热裂解所得，研磨过 1 mm筛备用。生物质炭的有机

碳含量为 598 g/kg，全氮含量为 12.23 g/kg，碳氮比

为 48.90，比表面积为 24 m
2 

/g，pH为 8.1。供试木灰

采自杨凌，为猕猴桃枝条燃烧后的灰烬，风干后的木

灰经研磨，过 0.25 mm 筛装在密封塑料瓶中备用。

木灰的有机碳含量为 3.2 g/kg，全氮含量为 0.8 g/kg，

CaO含量为 43.4%，pH为 12.4。 

1.2  试验设计 

试验共设 3 个处理，即对照(CK)、单施生物质

炭(B)、生物质炭配施木灰(B+W)，每个处理重复 6

次，生物质炭、木灰的用量都为 12 g/kg。采用室内

模拟恒温(25℃)培养方法进行试验，具体操作如下：

称取 250 g风干土壤，生物质炭、木灰与培养土混匀

后装入 1 L带密闭封盖的的培养瓶(高 15 cm、直径 9 

cm)中，将尿素和磷酸二铵配成浓度为 N 4.4 g/L、P2O5 

2.1 g/L的溶液，然后每瓶加入 5 ml(折纯为每瓶 22.0 

mg N 和 10.3 mg P2O5)；将培养土含水量调至田间持

水量的 70%；将装有 20 ml 1 mol/L NaOH溶液的塑

料瓶悬挂于密闭培养瓶中，分别在培养 2、3、4、5、

7、10、13、18、23、28、35、42、49、56、70、86

和 118 d时取下已吸收 CO2的 20 ml 1 mol/L NaOH溶

液塑料瓶，将 NaOH溶液用蒸馏水冲洗至三角瓶中，

用 20 ml 1 mol/L的 BaCl2沉淀捕获 CO2，加 2滴酚

酞指示剂，然后用 0.1 mol/L的 HCl滴定至红色消失，
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计算 CO2 的释放量。每次测量气体时打开盖子一段

时间以保证气体交换，然后加入新的 NaOH 溶液继

续培养，期间用质量差值法校准调节土壤含水量。 

1.3  指标测定及方法 

分别在培养 7、118 d时，对土壤样品进行破坏

性取样(每个处理取 3 个重复)。一部分储存在 4℃下

用于土壤微生物生物量碳、溶解性有机碳含量和酶活

性分析；一部分储存在-80℃下用于土壤 DNA提取；

剩余土壤风干用于土壤化学性质测定。 

1.3.1  土壤化学性质测定     土壤有机碳(SOC)采

用重铬酸钾-浓硫酸外加热法[12]；土壤无机碳(SIC)采

用改良气量法[12]；土壤溶解性有机碳(DOC)和微生物

生物量碳(MBC)分别采用蒸馏水浸提法和氯仿熏蒸

法[13]；土壤微生物熵(q)计算为 MBC和 SOC的比值

(MBC/SOC，%)；土壤 pH采用水土质量比 2.5∶1 pH

计法[14]；β-1,4-木糖苷酶(BXYL)、β-1,4-葡萄糖苷酶

(BG)、纤维二糖水解酶(CBH)以及蔗糖酶(Invertase)

活性采用微孔板荧光法[15]。 

1.3.2  土壤微生物测定    采用 FastDNA Spin Kit 

for Soil 试剂盒(MP Biomedicals，Illkirch，France)提

取土壤样品的 DNA。每个样品取 0.5 g 土样，按照

说明书完成操作。使用超净 DNA纯化试剂盒(MoBio, 

Carlsbad, CA, USA)纯化提取 DNA，然后进行 1%琼

脂糖凝胶电泳检测，最后将样品于 20℃保存以备后

续试验使用。选用引物 3 3 8 F ( 5 ’ - A C T C C TA 

CGGGAGGCAGCAG-3’)和 806R(5’-GGACTACNN 

GGG TATCTAAT-3’)扩增 16S rRNA基因的 V3 ~ V4

区域；选用引物 ITS1(5’ -CTTGGTCATTTAGA 

GGAAGTAA-3’)和 ITS2(5’-TGCGTTCTTCATCG 

ATGC-3’)扩增真菌 ITS rDNA的 ITS1区，将纯化后

的扩增产物等摩尔数混合，并在 Illumina MiSeq平台 

(Illumina, San Diego, California, USA)上进行配对末

端测序(2×250)。Illumina MiSeq测序是在北京奥维森

基因科技有限公司，利用 Illumina Miseq PE250高通

量测序平台完成。 

Illumina MiSeq测序原始数据经过 QIIME(v1.8.0)

软件过滤、拼接、去除质量分数<20和序列长度<150 

bp的序列；将有效序列按照 97% 相似性进行操作分

类单元(OTU)聚类分析，对比 silva 数据库，得到每

个 OTU 对应的物种分类信息；再利用 Mothur 软件

(version 1.31.2)进行 α多样性分析(包括 Shannon、Ace

和 Chao13个指数) 

1.4  统计分析 

试验数据的整理以及图表的绘制采用 Microsoft 

Excel 2016，所有数据均采用 DPS统计软件(DPS7.05)

进行分析，差异显著性检验采用 LSD法(P<0.05)，并

利用 CANOCO 5.0 软件进行细菌和真菌群落组成的

冗余分析。 

2  结果 

2.1  生物质炭配施木灰对土壤 CO2释放及碳组分

的影响 

不同处理土壤有机碳矿化动态如图 1 所示，可

见，对照(CK)和单施生物质炭处理(B)的土壤有机碳

矿化速率在培养 2 d时出现 CO2-C矿化速率高峰，分

别为 100.04和 99.51 mg/(kg·d)，后随着时间的推移而

降低(图 1A)。而生物质炭配施木灰处理(B+W)推迟

CO2释放速率峰值的出现。与 CK相比，B处理降低

了CO2-C释放速率，B+W处理则进一步降低了CO2-C

释放速率。 

各处理土壤CO2-C累积释放量的变化趋势一致，

呈现前期增长迅速，后期增长缓慢的规律(图 1B)。 

 

图 1  CO2-C 矿化速率(A)、累积释放量(B)的动态变化 

Fig. 1  CO2-C emission rates (A) and dynamics of cumulative CO2-C emissions (B) 
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(误差线表示标准差；不同小写字母表示同一指标处理间差异显著
(P<0.05)) 

图 2  各处理土壤有机碳、无机碳含量 

Fig. 2  Contents of soil organic carbon and inorganic carbon in each 

treatment 

在培养的 0 ~ 10 d，除 B+W处理外，CK和 B+W处理

的 CO2-C 累积释放量基本相同；整个培养期内，各处

理土壤CO2-C的累积释放量大小顺序为：CK>B>B+W。 

B、B+W 处理的有机碳含量分别较 CK 增加

48.26% 和 30.56%，无机碳含量分别较 CK 提高

5.42% 和 7.70%。但 B+W处理与 B处理的有机碳、

无机碳含量无显著性差异。 

2.2  生物质炭配施木灰对土壤化学性质及酶活性

的影响 

表 1反映了添加生物质炭和木灰后土壤微生物熵

(q)、微生物生物量碳(MBC)、溶解性有机碳(DOC)、

pH 的变化(表 1)。随着培养时间的延长，q、MBC、

DOC整体呈下降趋势。在培养 7 d时，B+W处理MBC

含量较 CK降低 43.56%，至培养 118 d时，B、B+W

处理的MBC含量显著高于 CK，且 B处理的 MBC含

量高于 B+W处理。此外，培养 118 d时，B+W处理

的 DOC含量、pH分别较 CK提高 47.14% 和 2.08%。 

表 1  生物质炭配施木灰对土壤化学性质的影响 
Table 1  Effects of biochar combined with wood ash on soil chemical properties 

培养时间(d) 处理 q MBC (mg/kg) DOC (mg/kg) pH 

7 CK 1.44 ± 0.11 a 136.40 ± 9.76 a 58.65 ± 4.43 a 8.15 ± 0.08 b 

B 0.90 ± 0.01 b 126.01 ± 1.56 a 63.18 ± 2.73 a 8.11 ± 0.02 b 

B+W 0.62 ± 0.07 c 76.98 ± 9.75 b 58.84 ± 2.11 a 8.50 ± 0.03 a 

118 CK 0.29 ± 0.01 a 27.63 ± 1.67 c 34.22 ± 0.80 b 8.16 ± 0.02 b 

B 0.30 ± 0.01 a 42.56 ± 1.88 a 36.34 ± 4.41 b 8.14 ± 0.03 b 

B+W 0.33 ± 0.01 a 33.21 ± 0.70 b 50.35 ± 1.28 a 8.33 ± 0.04 a 

注：表中同列不同小写字母表示同一时间处理间差异显著(P<0.05)，下同。 

 

如表 2所示，不同处理间土壤酶活性变化不同，

在培养 7 d时，B+W处理降低了 β-1,4-葡萄糖苷酶、

纤维二糖水解酶、蔗糖酶活性；至 118 d时，B处理

的 β-1,4-葡萄糖苷酶活性较 CK提高 10.9%，B+W处

理的 β-1,4-木糖苷酶、β-1,4-葡萄糖苷酶活性分别较

CK降低 38.4% 和 15.3%，且 B+W处理的蔗糖酶活

性显著高于 CK和 B处理。 

2.3  生物质炭配施木灰对土壤微生物 α 多样性的

影响 

土壤细菌 α 多样性指数如表 3 所示，Chao1、Ace

指数以及 Shannon指数分别表征土壤微生物类群的丰富

度和多样性。在培养 118 d时，相较 CK处理，B处理

对细菌 Chao1、Ace指数无显著性影响；而 B+W处理的

Chao1、Ace、Shannon指数显著低于 CK与 B处理。 

表 2  生物质炭配施木灰对土壤酶活性的影响 
Table 2  Effects of biochar combined with wood ash on soil enzyme activities 

培养时间(d) 处理 β-1,4-木糖苷酶 β-1,4-葡萄糖苷酶 纤维二糖水解酶 蔗糖酶 

7 CK 15.1 ± 0.69 ab 31.5 ± 1.27 a 14.9 ± 0.70 a 41.7 ± 0.43 a 

B 18.8 ± 2.20 a 28.1 ± 1.40 ab 13.5 ± 0.67 a 40.8 ± 0.64 a 

B+W 13.5 ± 0.94 b 22.3 ± 2.92 b 9.3 ± 0.54 b 34.5 ± 2.02 b 

118 CK 15.9 ± 0.91 a 29.4 ± 0.42 b 10.3 ± 0.49 ab 20.7 ± 1.92 c 

B 12.2 ± 1.64 ab 32.6 ± 1.02 a 12.5 ± 1.22 a 26.6 ± 2.19 b 

B+W 9.7 ± 0.36 b 24.9 ± 0.68 c 8.5 ± 8.50 b 33.4 ± 0.61 a 
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表 3  生物质炭与木灰配施下细菌、真菌 α 多样性指数 
Table 3  α diversity indexes of soil bacteria and fungi under combined application of biochar and wood ash 

培养 

时间(d) 

处理 细菌 真菌 

Chao1指数 Ace指数 Shannon指数 Chao1指数 Ace指数 Shannon指数 

7 CK 4192 ± 55.54 a 3930 ± 50.44 a 9.88 ± 0.06 a 1080 ± 54.26 a 1328 ± 9.13 a 5.43 ± 0.05 a 

B 4033 ± 73.44 a 3822 ± 70.91 a 9.80 ± 0.03 a 1100 ± 34.79 a 1266 ± 75.41 a 5.38 ± 0.16 a 

B+W 4043 ± 50.39 a 3812 ± 39.60 a 9.75 ± 0.02 a 1089 ± 43.31 a 1311± 3.68 a 5.16 ± 0.01 a 

118 CK 4243 ± 46.59 a 4268 ± 34.06 a 10.02 ± 0.01 b 1085± 21.14 a 1342 ± 34.59 a 5.11 ± 0.08 b 

B 4329 ± 44.55 a 4241 ± 47.42 a 10.06 ± 0.01 a 760 ± 11.46 b 835 ± 33.83 b 4.99 ± 0.07 b 

B+W 3684 ± 22.95 b 3582 ± 19.66 b 9.74 ± 0.01 c 1108 ± 34.14 a 1328 ± 17.55 a 5.40 ± 0.07 a 

 

真菌 α多样性指数对 B和 B+W处理具有不同的

响应(表 3)。培养 118 d 时，B 处理的真菌 Chao1、

Ace 指数分别较 CK 降低 29.95% 和 37.78%，B+W

处理不但将 Chao1、Ace指数维持在与 CK相似的水

平上，同时提高了 Shannon指数。 

2.4  生物质炭配施木灰对土壤微生物相对丰度的

影响 

土壤细菌种类门水平丰度在 1% 以上的有 7 种

(图 3)，其中，变形菌门(Proteobacteria)、酸杆菌门

(Acidobacteria)为优势菌门，其相对丰度分别为

26.72% ~ 35.47%、18.58% ~ 29.98%。在培养 7 d时，

B+W 处理提高了变形菌门相对丰度，B、B+W 处理

的芽单胞菌门(Gemmatimonadetes)相对丰度分别较

CK降低 20.61% 和 35.09%。在培养 118 d时，B处

理提高了放线菌门(Actinobacteria)相对丰度，B+W处

理降低了拟杆菌门(Bacteroidetes)相对丰度；B、B+W

处理的绿弯菌门(Chloroflexi)相对丰度分别较 CK 提

高 14.18% 和 24.50%。 

 

(图中误差线表示标准差；不同小写字母表示同一时间处理间差异

显著(P<0.05)，下同) 

图 3  生物质炭配施木灰对细菌主要门水平相对丰度的影响 

Fig. 3  Effects of biochar combined with wood ash on relative 

abundances of main phylum levels of bacteria 
 

B、B+W 处理对土壤真菌门水平相对丰度的影

响如图 4所示。各处理下子囊菌门(Ascomycota)保持

了较高的相对丰度。培养 7 d时，B处理显著提高了

被 孢 霉 菌 门 (Mortierellomycota) 和 担 子 菌 门

(Basidiomycota)的相对丰度。培养 118 d时，B+W处

理的子嚢菌门相对丰度较 B 处理增加 17.43%，且

B+W处理的担子菌门相对丰度显著高于 CK。 

 

图 4  生物质炭配施木灰对土壤真菌主要门水平相对丰度

的影响  

Fig. 4  Effects of biochar combined with wood ash on relative 

abundances of major phyla of soil fungi 

 

2.5  土壤性质与细菌和真菌群落组成之间的关系 

由图 5A 可知，土壤环境因子共同解释了

75.15% 的细菌群落组成变异，其中 RDA1和 RDA2

分别解释了细菌群落 68.02% 和 7.13% 的变异。

Invertase(蔗糖酶)、BXLY(β-1,4-木糖苷酶)、CBH(纤

维二糖水解酶、BG(β-1,4-葡萄糖苷酶)活性与土壤

pH 呈负相关关系，变形菌门相对丰度与土壤 pH、

DOC含量呈正相关关系，绿弯菌门、放线菌门相对

丰度与土壤 SOC含量、CO2释放量呈正相关关系，

在土壤细菌门水平上，SOC 含量对细菌的群落分布

影响最为显著( F = 21.6，P = 0.002)。通过对各土壤

环境因子与土壤真菌群落结构关系的冗余分析(图 

5B)发现，土壤环境因子解释了真菌群落总变化的

58.35%。BXLY、CBH、BG活性与 CO2释放量呈正

相关关系，子囊菌门相对丰度与 pH、SOC含量呈正
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相关关系，担子菌门相对丰度与 DOC、SOC含量呈

正相关关系，与土壤 pH 呈负相关关系。在土壤真

菌门水平上，pH对真菌的群落分布影响最为显著( F 

= 6.7，P = 0.026)。 

 

(图 A代表土壤性质与细菌相对丰度的相关性；图 B代表土壤性质与真菌菌相对丰度的相关性；Proteobacteria为变形菌门；Bacteroidetes

为拟杆菌门；Planctomycetes为浮霉菌门；Acidobacteria为酸杆菌门；Gemmatimonadetes为芽单胞菌门；Chloroflexi为绿弯菌门；

Actinobacteriota 为放线菌门；Ascomycota为子囊菌门；Mortierellomycota为被孢霉菌门；Basidiomycota为担子菌门) 

图 5  土壤性质与细菌、真菌相对丰度的冗余分析 

Fig. 5  Redundancy analysis (RDA) of soil properties with enzyme activities and relative abundances of bacteria and fungi 

 

3  讨论 

3.1  生物质炭配施木灰对碳矿化、土壤化学性质

及酶活的影响 

本研究发现，各处理 CO2 矿化速率均表现为前

期(前 7 d)急速增加，然后降低，最后趋于平稳的现

象，这是因为添加外源物料后，前期土壤微生物可迅

速利用易分解组分，土壤有机碳的矿化速率迅速增

长，但随着培养时间的延长，易分解组分逐渐被消耗，

矿化速率随之减缓。单施生物质炭(B 处理)，CO2释

放量降低，表明土壤有机碳矿化降低，这与生物质炭

的自身结构特性有关。生物质炭强大的孔隙结构和表

面积，通过包封和吸附作用与土壤有机质结合，强烈

抑制被吸附有机质的降解[16]。生物质炭配施木灰处

理(B+W)较 B 处理进一步降低了 CO2 的释放量(图

1B)，说明木灰具有长期稳定 CO2的独特优势。原因

可能是与木灰中的 CaO促进了土壤无机碳(如 CaCO3)

的形成有关。此外，在钙质土壤中，木灰中的矿物质

与土壤中的有机质结合形成有机-矿物组合，增强了

有机质抗分解能力[17]。 

添加生物质炭(B、B+W处理)提高了土壤有机碳

含量，这与其他学者研究结果一致[18]。除生物质炭

自身结构特性外，生物质炭含有大量惰性碳基质，一

定程度上可以抵抗微生物对它的分解作用，增加土壤

有机碳的同时降低土壤碳矿化。土壤有机碳矿化是微

生物参与下，对土壤中易分解组分进行分解利用并释

放 CO2的过程，B+W 处理提高土壤有机碳含量的原

因可能是木灰通过间接增加土壤 pH或直接影响土壤

微生物和酶的活性，进而调控土壤碳矿化。 

微生物生物量碳(MBC)是重要的活性有机碳组

分，其含量高低可表征土壤微生物活性的强弱。土壤

微生物熵 q 作为 MBC 含量与 SOC 含量的比值，其

大小变化反映了 SOC 向 MBC 的转化效率。在培养

至 7 d时，B+W处理提高了土壤 pH，降低了土壤微

生物活性、MBC含量和 q值；B处理对土壤 DOC、

MBC 含量没有显著影响，与 Zhao 等[19]研究结果一

致。这是因为大多数生物质炭的碳是难降解的，短时

间内限制了其对 DOC 和 MBC 水平的贡献能力。在

培养至 118 d时，B+W处理显著提高了 DOC含量，

这可能与施用木灰提高土壤 pH有关。Andersson等[20]

也研究发现，土壤 pH 高于土壤微生物活性对 DOC

含量的影响，并且 pH的增加可以提高土壤有机质的

溶解度。此外，生物质炭在土壤中并不是一成不变的，

它也可以被缓慢分解，只是其降解速度比土壤中的一
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般有机质要慢得多[21]。B、B+W 处理土壤中微生物

可分解利用的有机质含量相对高于 CK，因此，培养

至 118 d时，两处理的 MBC含量显著高于 CK，而木

灰的强碱性减弱了微生物活性，导致 B+W 处理的

MBC含量低于 B处理。 

土壤酶活性主要来源于微生物的代谢活动，在一

定程度上可反映土壤微生物活性[22]。在培养至 7 d

时，B+W 处理的 β-1,4-葡萄糖苷酶、纤维二糖水解

酶、蔗糖酶活性显著降低，原因可能是施用木灰提高

了土壤 pH，减弱了土壤微生物活性，进而减少土壤

酶的分泌，降低了土壤酶活性。此外，β-1,4-葡萄糖

苷酶、纤维二糖水解酶、蔗糖酶作为参与碳循环的主

要水解酶类，其活性降低表明土壤有机碳矿化程度

低，这与本试验观察到的 B+W处理对 CO2累积释放

量的影响是一致的。在培养至 118 d时，B处理 β-1,4-

葡萄糖苷酶活性增加，证实了先前的研究[23]，原因

可能与生物质炭制备条件有关，在低温(350 ~ 500℃)

下产生的生物质炭中的挥发性化合物可以刺激 β-1,4-

葡萄糖苷酶活性[24]；B+W处理较 B处理进一步提高

了蔗糖酶活性，这是因为施用木灰后土壤 DOC含量

较高，DOC 有利于直接为土壤微生物提供碳源，促

进微生物繁殖，刺激了微生物对酶的分泌，进而提高

土壤酶活性[25]。此外，冗余分析也表明，蔗糖酶的

活性与 DOC含量呈正相关关系。 

3.2  生物质炭配施木灰对土壤微生物多样性的

影响 

与 CK相比，B处理对细菌丰富度无显著影响，

却显著降低了真菌 Chao1、Ace指数，这主要是与培

养时间和土壤 pH有关。首先，生物质炭自身结构相

对稳定，且含有大量不易被分解利用的多环芳香族化

合物，对土壤细菌的影响是一个漫长的过程[26]；此

外，土壤理化环境，尤其土壤 pH，是细菌丰富度和

多样性变化的主要驱动因素[27]，本研究供试土壤呈

碱性，添加生物质炭后土壤 pH 没有显著变化，故 B

处理对细菌丰富度和多样性没有显著影响。此外，细

菌比真菌更容易被生物质炭吸附[28]，在一定程度上

使细菌比真菌更能适应生物质炭引起的土壤环境变

化[29]，进而导致 B处理下真菌 Chao1、Ace指数降低。

B+W 处理下土壤 pH 显著增加，导致细菌多样性降

低，这与 Bang-Andreasen 等[30]的研究结果一致。然

而，B+W 处理不仅将真菌 Chao1、Ace 指数恢复到

与 CK相似的水平，同时显著提高了 Shannon指数，

表明木灰的石灰效应和养分投入可提高真菌群落稳

定性[31]。 

3.3  生物质炭配施木灰对微生物群落结构的影响 

土壤微生物群落结构对 B和 B+W处理的不同响

应可能与其生态特性和生态功能有关，因为微生物在

营养需求、胁迫耐受性方面存在较大差异。本研究中，

优势门变形菌门保持了较高的相对丰度，这种高丰度

可能是由于变形菌门对环境变化的普遍抗性导致的。

在培养 7 d时，B+W处理提高了变形菌门相对丰度，

这是由于木灰保留了除氮以外的大多数主要矿质营

养物质，而变形菌门能够迅速利用这些营养 [32]，从

而优化了细菌群落；另一方面，由于木灰的强碱性及

其丰富的碱金属，B+W 处理降低了芽单胞菌门和拟

杆菌门相对丰度。在培养 118 d时，与 CK相比，B

和B+W处理提高了绿弯菌门的相对丰度，同样，Chen

等[33]也报道了生物质炭对这一群体的积极影响。绿

弯菌门被认为是相对难降解碳的潜在降解者，可氧化

芳香族化合物，将难降解碳源作为代谢底物 [32]。放

线菌在有机物转化中发挥着重要作用，放线菌分泌的

胞外酶可参与复杂芳香物质的降解过程，因此 B 处

理提高了其相对丰度[34]。本研究发现，B和 B+W处

理拟杆菌门相对丰度显著降低，类似的细菌群落组成

变化在石灰性土壤中也有记录[35]。这可能与土壤类

型、土壤理化环境以及细菌群落内的相互竞争有关。 

子囊菌门的高丰度可能是由于它们易于进行繁

殖和快速生长，而不像担子菌门生长缓慢 [36]。被孢

霉菌具有将生物质炭中难分解有机物降解为不稳定

纤维素类化合物的能力[37]，因此，B处理提高了培养

过程中被孢霉菌门的相对丰度。在培养 7 d时，B处

理中活性碳组分可在施用初期降解，为微生物提供碳

源进而促进担子菌门相对丰度的增加。此外，担子菌

门相对丰度的增加有利于土壤中难降解化合物的降

解和促进土壤碳循环[38]。在培养 118 d时，B+W处

理增加了土壤微生物能够吸收利用的可溶性碳源，导

致子囊菌门相对丰度显著高于 B处理。 

4  结论 

1)单施生物质炭、生物质炭配施木灰处理均能降

低石灰性土壤有机碳的矿化，减少 CO2 的释放，且

生物质炭配施木灰的效果优于单施生物质炭处理。 

2)单施生物质炭对细菌丰富度没有影响，但在一

定程度上改变了细菌群落结构，体现在单施生物质炭

显著提高了放线菌门和绿弯菌门相对丰度；生物质炭

配施木灰降低了细菌 α多样性，同时，可维持真菌丰

富度，并提高真菌多样性。 

3)冗余分析表明，单施生物质炭、生物质炭配
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施木灰可以通过改变土壤的理化性质间接引起微

生物群落结构的变化，其中 SOC、pH分别对细菌、

真菌群落结构影响最显著，且生物质炭配施木灰在

降低石灰性土壤碳矿化、维持真菌群落稳定性方面

效果更佳。 
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