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城市污水污泥–浒苔共热解生物质炭对滨海湿地土壤微生物

残体碳的影响及其机制
① 

花玉婷1，于纪民1，纪滨玲2，刘  斌1，陈飞潼1，任海溪1，郗  敏1，姜志翔1* 

(1 青岛大学环境科学与工程学院，山东青岛  266071；2 青岛市生态环境局胶州分局，山东青岛  266300) 

摘  要：针对生物质炭在滨海湿地土壤改良应用过程中对土壤有机碳(SOC)，尤其是对微生物残体碳(MNC)的影响及其微生物作用

机制不清楚的问题，以城市污水污泥和浒苔为原料，在不同条件下制备了 6 种生物质炭，开展了为期 100 d 的室内土壤培养试验。

结果表明：与对照相比，高温(700 )℃ 热解污泥生物质炭(特别是经海藻酸钠改性的污泥–浒苔共热解生物质炭，SA-SEB7)显著增加

SOC 含量，却显著降低 MNC 含量。利用磷脂脂肪酸(PLFA)法对不同处理微生物量和群落结构的分析发现，高温热解污泥生物质炭

处理的 PLFA 总量较对照未发生显著变化，而低温热解污泥生物质炭(特别是经海藻酸钠改性的污泥–浒苔共热解生物质炭，SA-SEB3)

显著增加了 PLFA 总量，表明高温热解污泥生物质炭对 MNC 产生量影响较小，而低温热解污泥生物质炭则会增加 MNC 的产生量；

高温热解污泥生物质炭处理中放线菌等 K-策略菌群的相对丰度提高，而革兰氏阴性菌等 r-策略菌群的相对丰度下降，微生物群落

这一转变可能会使得 K-策略菌群将 r-策略菌群产生的 MNC 作为自身生长所需氮源而被再利用。总体上，SA-SEB7 表现出更大的提

高滨海湿地土壤 SOC 含量的潜力，其主要贡献来源于生物质炭自身稳定有机碳的输入，而不是通过促进 MNC 的累积。 

关键词：生物质炭；滨海湿地土壤；微生物残体碳；磷脂脂肪酸法；微生物碳利用策略 
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Effects and Mechanisms of Biochars Derived from Co-pyrolyzing Municipal Sewage Sludge 
and Enteromorpha prolifera on Microbial Necromass Carbon in Coastal Wetland Soil 
HUA Yuting1, YU Jimin1, JI Binling2, LIU Bin1, CHEN Feitong1, REN Haixi1, XI Min1, JIANG Zhixiang1* 
(1 College of Environmental Science and Engineering, Qingdao University, Qingdao, Shandong  266071, China; 2 Qingdao 
Ecological Environment Bureau, Jiaozhou Branch, Qingdao, Shandong  266300, China) 

Abstract: Currently, the effects of biochar on the accumulation of soil organic carbon (SOC), especially microbial necromass 

carbon (MNC), during its application in coastal wetland soil improvement, are still unclear. To address this issue, a 100-day 

indoor soil incubation experiment was carried out with 6 kinds of biochars prepared under different conditions using municipal 

sewage sludge and Entermorpha Prolifera as raw materials. The results showed that compared with the CK, the high 

temperature-prepared (700℃) sewage sludge biochar, especially for the sodium alginate modified sewage sludge-Entermorpha 

prolifera co-pyrolytic biochar (SA-SEB7), significantly increased SOC content, but obviously decreased MNC content. By using 

phospholipid fatty acid (PLFA) method to analyze the microbial biomass and community structures of different treatments, it was 

found that the total content of PLFAs changed insignificantly under the treatments added with high temperature-prepared sewage 

sludge biochars, while significantly increased under the treatments added with low temperature-prepared sewage sludge biochars, 

especially for the sodium alginate modified sewage sludge-Entermorpha prolifera co-pyrolytic biochar (SA-SEB3). This outcome 

implied that soil MNC generation may be marginally affected by the high temperature-prepared sewage sludge biochars, but 

greatly promoted by the low temperature-prepared sewage sludge biochars. Furthermore, under the treatments added with high 

temperature-prepared sewage sludge biochars, the relative abundance of K-strategy bacteria such as Actinomycetes increased, 

while that of r-strategy bacteria such as gram-negative bacteria decreased. This shift in microbial community may cause 



96 土      壤 第 57 卷 

http://soils.issas.ac.cn 

K-strategy bacteria to reuse MNC produced by r-strategy bacteria as a nitrogen source required for their own growth, and then 

reduced the accumulation of MNC. In summary, SA-SEB7 has greater potential to increase SOC content in coastal wetland soil, 

and its main contribution is from the stable organic carbon input of biochar itself, rather than by promoting the accumulation of 

MNC. 

Key words: Biochar; Coastal wetland soil; Microbial necromass carbon; Phospholipid fatty acids method; Necromass recycling 

 

滨海湿地是地球陆地生态系统中重要的“蓝色

碳汇”(Blue carbon，蓝碳)，在全球碳循环和碳收支

平衡过程中发挥着重要的作用[1]。然而，目前全球滨

海湿地土壤正以每年约 0.34 ~ 0.98 万 hm2 的速度退

化[2]，导致滨海湿地系统“蓝碳”功能和其他生态功

能受到了严重威胁。近年来，生物质炭因其在土壤改

良和固碳增汇等方面表现出的巨大潜力而受到了广

泛关注[3]，其在滨海湿地土壤中的应用也开展了许多

研究[4]。已有的关于生物质炭在滨海湿地土壤改良/

修复中的研究主要关注了不同生物质炭对土壤理化

性质[5]、养分循环与利用[6]和植物生长[7]等方面的影

响，也有部分研究关注了对土壤有机碳(Soil organic 

carbon，SOC)的影响。如，Liu 等[8]研究了矿物离子

改性生物质炭对滨海湿地 SOC 矿化的影响，发现矿

物离子改性生物质炭能够通过改善土壤团聚体特性

显著提高 SOC 的含量和稳定性。但在关于有机碳的

研究中，更多的是关注生物质炭添加对 SOC 矿化及

活性组分的影响 [9]，而缺乏对土壤微生物残体碳

(Microbial necromass carbon，MNC)影响的研究，生

物质炭介导的土壤化学特性和微生物群落的变化对

MNC 含量影响的过程及机制尚不清楚。MNC 被认为

是构成土壤中稳定 SOC 库的重要组成部分，在调节

生物地球化学循环中发挥重要作用[10]。因此，加强

生物质炭在滨海湿地土壤中应用的研究，能够更加深

入和准确地认识生物质炭对滨海湿地 SOC 的影响过

程，进而为更好地应用生物质炭以增强滨海湿地系统

“蓝碳”功能提供理论支撑。 

城市污水污泥和海洋藻类废弃物(如浒苔)是沿

海地区有机废弃物管理的重要对象，如何实现这两类

有机废弃物的资源化再利用是沿海城市面临的重大

需求[11]。本课题前期的研究证实，以城市污水污泥和

其他碳含量高的有机物质为原料共热解能够制备得

到性能优良的污泥生物质炭[11]。因此，本研究选取城

市污水污泥与浒苔作为生物质炭制备的原料，在不同

条件下制备了 6 种纯污泥、污泥与浒苔共热解、海藻

酸钠改性污泥与浒苔共热解生物质炭，并通过开展为

期 100 d 的室内土壤培养试验，基于对土壤基本化学

性质、SOC 和 MNC 含量、微生物群落等指标的测定，

结合方差分析、相关性分析、线性回归分析和偏最小

二乘–路径分析等方法，探究了不同污泥生物质炭添

加对 SOC 和 MNC 含量的影响及其内在机制。 

1  材料与方法 

1.1  供试土壤采集及生物质炭样品制备 

供试土壤取自山东省青岛市胶州湾洋河口

(36°7′N，120°5′E)，采样深度为 0 ~ 20 cm。采集的土

壤带回实验室后，剔除明显的砂砾、植物和其他垃圾

残体后在自然条件下风干，均质化并过 2 mm 筛，取

一部分用于测定土壤基本化学性质(表 1)，剩余部分

用自封袋抽真空保存备用。 

供试生物质炭的原料为市政生活污水污泥(取自

山东省青岛市麦岛污水处理厂)和浒苔(取自青岛海

边)。将收集的原料适当处理之后，污泥和浒苔按照

不同的质量比(1∶0、1∶1)混合后在低(300 )℃ 、高

(700 )℃ 两个热解温度下，使用真空管式炉进行热解，

具体方法见 Yin 等[11]的研究。另外，为了使污泥和浒

苔在热解过程中更好结合，提高污泥生物质炭的比表

面积，在污泥与浒苔质量比为 1∶1 混合原料中另添

加 3%(m/m)的海藻酸钠溶液，充分混合静置 1 h 后在

60  ℃ 烘箱中烘干，待降至室温后热解。本研究最终

得到 6 种不同条件下制备的污泥生物质炭：纯污泥生

物质炭(污泥与浒苔质量比为 1∶0)(SSB3 和 SSB7)、

污泥 –浒苔生物质炭 (污泥与浒苔质量比为 1∶

1)(SEB3 和 SEB7)和海藻酸钠改性污泥–浒苔生物质

炭(污泥与浒苔质量比为 1∶1，外加 3% 海藻酸

钠)(SA-SEB3 和 SA-SEB7)。命名中的“3”和“7”

分别代表热解温度 300 ℃和 700 ℃。所有供试生物质

炭过 0.2 mm 筛，自封袋真空保存备用。利用元素分

析仪(VARIO EL Ⅲ，Elementar，Germany)测定污泥

生物质炭的元素组成(C、H、N 和 S)，使用常规方法

测定污泥生物质炭的 pH、电导率(EC)、阳离子交换

量 (CEC)[11]，使用比表面积分析仪 (ASAP 2460，

Micromeritics，USA)测定污泥生物质炭比表面积

(SSA)。生物质炭的基本性质详见表 1。 

1.2  土壤培养试验 

土壤培养试验中共设计 7 个处理，包括无污泥生 
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表 1  供试土壤和生物质炭样品的基本性质 
Table 1  Basic properties of tested soil and biochar samples 

供试生物质炭 基本性质 供试土壤 

SSB3 SSB7 SEB3 SEB7 SA-SEB3 SA-SEB7 

pH 8.26 ± 2.10 a 8.74 ± 1.33 a 9.60 ± 0.77 a 9.14 ± 0.54 a 10.64 ± 2.11 a 9.37 ± 1.32 a 11.36 ± 2.51 a

EC(mS/cm) 3.29 ± 0.77 a 1.45 ± 0.24 c 0.64 ± 0.06 d 3.15 ± 1.10 a 2.20 ± 0.37 b 4.55 ± 0.98 a 3.80 ± 1.64 a

CEC(cmol/kg) 10.45 ± 2.53 a 10.29 ± 1.37 a 13.71 ± 1.54 a 10.76 ± 2.66 a 14.07 ± 1.63 a 13.90 ± 3.14 a 14.81 ± 2.12 a

TC(g/kg) 56.71 ± 10.1 c 89.22 ± 21.3 c 128.11 ± 13.7 b 171.24 ± 21.1 b 215.32 ± 20.2 a 126.31 ± 1.06 b 142.14 ± 22.1 b

TN(g/kg) 6.13 ± 0.43 c 13.64 ± 1.12 b 16.07 ± 2.17 a 16.59 ± 1.22 a 18.14 ± 1.26 a 13.21 ± 0.93 b 13.62 ± 1.48 b

TS(g/kg) 0.30 ± 0.11 b 0.36 ± 0.16 a 0.44 ± 0.21 a 0.42 ± 0.33 a 0.45 ± 0.15 a 0.32 ± 0.25 a 0.37 ± 0.16 a

TH(g/kg) 4.87 ± 0.12 d 7.76 ± 0.31 b 6.77 ± 0.52 b 7.34 ± 0.37 b 9.68 ± 0.75 a 5.60 ± 0.77 c 7.03 ± 0.44 b

C/H 11.58 ± 0.04 c 11.52 ± 0.11 c 18.92 ± 1.07 b 23.33 ± 0.96 a 22.15 ± 1.77 a 22.5 ± 1.19 a 20.21 ± 0.78 a

C/N 9.25 ± 0.17 a 6.54 ± 0.45 b 7.94 ± 0.32 b 10.32 ± 0.73 a 11.91 ± 0.22 a 9.53 ± 1.37 a 10.44 ± 0.57 a

SSA(m2/g) – 0.55 ± 0.15 e 46.87 ± 7.21 c 0.13 ± 0.06 f 67.87 ± 5.22 b 1.58 ± 0.11 d 92.86 ± 6.12 a

注：表中同行不同小写字母表示不同生物质炭(包括供试土壤)间差异显著(P<0.05)。 

 
物质炭添加对照(CK)和 6 个污泥生物质炭添加处理

(添加量为土壤质量的 3%)，分别记作 SSB3、SSB7、

SEB3、SEB7、SA-SEB3 和 SA-SEB7。为了恢复微生

物活性，在添加污泥生物质炭之前先将供试土壤预培

养 2 周[12]。土壤培养在棕色培养瓶中进行，每瓶含

1 kg 土壤和 30 g 污泥生物质炭，培养环境温度为

25 ℃ ± 2℃，培养期为 100 d。培养过程中，采用称

重法保持土壤含水率在田间持水量的 60%。每个处理

设 3 个平行。在培养开始后第 9 天(该时间 CO2 排放

速率达到峰值，表明微生物最为活跃)和第 100 天(培

养结束)时对土壤进行取样，测定土壤基本化学性质、

氨基糖含量和微生物群落磷脂脂肪酸(PLFA)含量。 

1.3  测定指标与方法 

1.3.1  土壤特性指标测定    使用常规方法[12]测定

土壤 pH、氧化还原电位(Eh)、EC 和 CEC。SOC 含

量采用重铬酸钾氧化硫酸亚铁滴定法测定[12]，土壤

全碳(TC)、全氮(TN)采用元素分析仪测定，土壤铵态

氮(NH4
+-N)和硝态氮(NO3

–-N)分别采用靛酚蓝比色法

和紫外分光光度法测定[12]。 

1.3.2  土壤氨基糖测定    根据 Wang 等[13]的方法

对土壤氨基糖进行提取和分析，具体方法为：称取

0.5 g 土壤，用 6 mol/L 盐酸在 105℃下水解 8 h 后过

滤，调节滤液 pH 为 6.60 ~ 6.80，将其离心以沉淀金

属离子；利用冷冻干燥机冻干上清液后，使用无水

甲醇将其溶解；利用衍生试剂和乙酸酐使其转化为

衍生物，用氯仿进行萃取；萃取后，溶液过 0.22 μm

滤膜，使用高效液相色谱仪(LC-20A，Shimadzu，

Japan)检测。 

本研究对氨基葡萄糖(glucosamine，GluN)、氨基

半乳糖(galactosamine，GalN)和胞壁酸(muramic acid，

MurA)进行了定量测定。根据微生物细胞壁中氨基葡

萄糖和胞壁酸估算土壤真菌残体碳(fungal necromass 

carbon，F-MNC)、细菌残体碳(germ necromass carbon，

G-MNC) 和 总 微 生 物 残 体 碳 (T-MNC) 含 量 ( 公 式

(1) ~ (3))。 

GluN MurAF-MNC 2 179.17 9
179.17 251.23

C C      
 

 (1) 

MurAG-MNC 45C   (2) 

T-MNC G-MNC F-MNC   (3) 
式(1)中：CGluN 和 CMurA 分别表示 GluN 和 MurA 的

含量；9 是利用 GluN 计算真菌残体碳的转换系数；

179.17 和 251.23 分别是 GluN 和 MurA 的分子量。

式(2)中：45 是利用 MurA 计算细菌残体碳的转换系

数[13]。 

1.3.3  土壤微生物分析    土壤微生物含量和群落

结构分析采用磷脂脂肪酸(PLFA)法。依据 Ma 等[14]

方法：取 3 g 土壤于 35 mL 离心管中，加入 15 mL 

0.2 mol/L 甲醇化的 KOH，混匀后，在 37 ℃下培养

1 h。培养过程中，每 10 min 漩涡 1 次，培养结束后，

加入 3 mL 1 mol/L 冰醋酸，中和调节管内混合液的

pH。随后加入 10 mL 正己烷，离心 15 min，将正己

烷层转移至干净试管，使用 N2 吹干并溶解于 0.5 mL

正己烷与甲基叔丁基醚混合溶液(二者体积比为 1∶

1)后，转移到色谱管中，使用气相色谱仪(7890B，

Agilent，USA)搭载火焰离子检测器(GC-FID)进行分

析。再根据 Ma 等[14]的方法，分别表征细菌、真菌、

放线菌、革兰氏阳性菌(G+)、革兰氏阴性菌(G–)和总

微生物数量。 
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1.4  数据处理与统计分析 

所有测定的土壤和生物质炭特性，以及 SOC、

MNC 和 PLFA 含量等指标均使用单因素方差分析

(One-way ANOVA)计算均值和标准差，邓肯检验检测

同一时间不同处理之间或同一处理不同观测时间之

间差异的显著性，显著性水平为 P<0.05 和 P<0.01。

使用 Pearson 相关性分析探究土壤特性、生物质炭特

性与微生物指标，以及 MNC 含量指标与微生物指标

之间的关系，并对其进行线性回归分析。使用偏最小

二乘–路径建模(PLS-SEM)对土壤化学特性、微生物

指标和 MNC 含量之间的因果关系进行分析。使用

SPSS 23.0 进行数据处理和统计分析，使用 OriginPro 

2021 软件进行图形绘制。 

2  结果与讨论 

2.1  土壤基本性质的变化 

培养 100 d 后对土壤基本化学性质进行测定，其

结果如表 2 所示。污泥生物质炭添加显著提高了土壤

CEC 值，这归结于污泥生物质炭自身较高的 CEC 值

(表 1)。虽然，污泥生物质炭的 pH 普遍高于初始土

壤(表 1)，但是培养结束后，各污泥生物质炭处理土

壤的 pH 与 CK 处理相比无显著性变化。土壤 EC 值

的变化和 pH 一致。从土壤 Eh 值的变化来看，高温

热解污泥生物质炭显著增加了土壤 Eh 值，而低温热

解污泥生物质炭中的 SA-SEB3 显著降低了土壤 Eh

值。土壤 Eh 值作为反映土壤氧化还原特性的指标，

与土壤易分解有机质及微生物含量呈负相关[15]。高

温热解污泥生物质炭处理土壤 Eh 值较 CK 处理显著 

增加，表明其土壤中易分解有机质含量较低，从而导

致微生物生长受到限制，而 SA-SEB3 处理则相反。

生物质炭是一种具有高稳定性的碳质材料[15]，因此

所有污泥生物质炭处理都显著增加了土壤的 TC 含

量(增加约 118% ~ 183%)，其中，高温污泥–浒苔共

热解生物质炭(SEB7 和 SA-SEB7)处理增加的程度

最高，这与其较高的碳含量(表 1)和稳定性密切相

关[15]。同样地，由于污泥生物质炭中 TN 含量(13.21 ~ 

18.14 g/kg)远高于初始土壤(6.13 g/kg)，因此所有污

泥生物质炭添加处理均显著提高了土壤的氮含量。与

TC 和 TN 含量的变化对应，各污泥生物质炭添加处

理均显著提高了土壤 C/N 比值。C/N 比值提高，能够

抑制土壤中微生物的分解矿化作用，继而增强 SOC

在土壤中的固存作用[16]。培养 100 d 后，虽然所有污

泥生物质炭处理(除 SSB7 处理外)均表现出增加土壤

NH4
+-N 含量的趋势，但仅低温热解污泥生物质炭处

理(如 SSB3、SEB3 和 SA-SEB3)与 CK 处理之间存在

显著性差异。对于 NO3
–-N 含量，除 SEB3 和 SEB7

处理外，其他所有污泥生物质炭处理均显著增加了土

壤 NO3
–-N 含量。上述结果表明，污泥生物质炭(尤其

是低温热解污泥生物质炭)对土壤无机氮含量具有积

极的提升作用，这有利于提高土壤肥力。生物质炭的

C/N 比值决定了其是否会引发土壤氮固定化或矿

化，当比值低于 20 时，土壤极易发生有机氮矿化[16]，

进而导致土壤中 NH4
+-N 和 NO3

–-N 含量的增加。本研

究所使用的污泥生物质炭的 C/N 比值在 6.54 ~ 11.91

范围内，污泥生物质炭可能会通过促进土壤中有机氮

的矿化提高 NH4
+-N 和 NO3

–-N 的含量。 

表 2  培养结束时各处理土壤的基本化学性质 
Table 2  Basic chemical properties of soils under different treatments at the end of incubation 

项目 CK SSB3 SSB7 SEB3 SEB7 SA-SEB3 SA-SEB7 

pH 7.46 ± 0.14 a 8.37 ± 0.21 a 8.16 ± 0.11 a 8.62 ± 0.22 a 8.21 ± 0.13 a 8.33 ± 0.06 a 8.42 ± 0.23 a

EC(mS/cm) 3.13 ± 0.05 a 4.25 ± 0.12 a 3.98 ± 0.13 a 3.22 ± 0.07 a 4.33 ± 0.02 a 4.53 ± 0.11 a 4.52 ± 0.04 a

CEC(cmol/kg) 12.81 ± 0.22 b 30.52 ± 0.14 a 21.22 ± 0.27 a 23.60 ± 0.19 a 27.67 ± 0.16 a 28.74 ± 0.31 a 25.42 ± 0.24 a

Eh(mV) 517.00 ± 17.81 b 502.50 ± 10.56 b 559.50 ± 26.62 a 518.50 ± 12.27 b 600.00 ± 25.47 a 461.00 ± 21.33 c 576.50 ± 22.61 a

TC(g/kg) 43.52 ± 1.37 c 107.21 ± 1.21 ab 104.47 ± 1.77 b 94.71 ± 2.13 b 118.69 ± 1.42 a 110.34 ± 1.19 b 113.16 ± 2.01 a

TN(g/kg) 7.60 ± 0.45 d 14.57 ± 0.71 a 13.55 ± 0.57 b 11.89 ± 0.31 c 15.30 ± 0.74 a 16.22 ± 1.04 a 14.92 ± 0.42 a

NH4
+
-N(mg/kg) 5.75 ± 0.97 b 8.33 ± 1.33 a 6.11 ± 1.45 b 6.29 ± 0.81 b 8.40 ± 2.57 a 8.33 ± 1.74 a 6.23 ± 1.34 b

NO3
–
-N(mg/kg) 5.35 ± 0.76 b 6.25 ± 1.38 a 7.67 ± 0.32 a 5.50 ± 0.41 b 6.01 ± 1.20 ab 6.25 ± 1.30 a 7.16 ± 0.33 a

C/N 5.72 ± 0.64 b 7.33 ± 1.73 a 7.63 ± 1.81 a 7.96 ± 0.45 a 7.80 ± 1.70 a 6.79 ± 0.21 a 7.58 ± 0.65 a

注：表中同行不同小写字母表示不同处理间差异显著(P<0.05)；下同。 

 

2.2  土壤有机碳和微生物残体碳含量的变化 

培养结束时，对土壤 SOC 含量进行测定，结果

如图 1A 所示。污泥生物质炭添加处理显著增加了土

壤中 SOC 的含量，最大的贡献是源于污泥生物质炭

自身稳定有机碳的输入 [16 ]。值得注意的是，虽然

SA-SEB7 处理的 TC 含量并不是所有污泥生物质炭 
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(图中不同小写字母表示同一时间不同处理间差异显著(P<0.05)；*(P<0.05)和**(P<0.01)表示同一处理在第 9 天和第 100 天时差异

显著；下同) 

图 1  各处理第 100 天时的土壤 SOC 含量(A)以及第 9 天(D9)和第 100 天(D100)时的 T-MNC(B)、G-MNC(C)和 F-MNC(D)
含量 

Fig. 1  SOC contents measured on the 100th day(A), and T-MNC (B), G-MNC (C) and (F-MNC (D) observed on the 9th (D9) and 100th (D100) 
day under different treatments 

 
中最高的(表 1)，但是其对 SOC 增加的程度最为显著

(288%)。这表明，污泥生物质炭除本身对 SOC 含量

的贡献外，还会通过影响本底 SOC 的周转来影响最

终 SOC 的含量[15]。 

在培养第 9 天和第 100 天时测定土壤 T-MNC、

G-MNC 和 F-MNC 含量，其结果如图 1B ~ 1D 所示。

在培养第 9 天时，各污泥生物质炭添加处理对土壤

T-MNC 含量的影响较小，仅 SSB7 处理显著增加了

T-MNC 的含量(图 1B)。然而，在培养第 100 天时，

所有高温热解污泥生物质炭处理均显著降低了

T-MNC 含量，而低温热解污泥生物质炭处理略提高

T-MNC 含量，但变化不显著。比较前后两个观测时

间点，T-MNC 含量随时间的变化规律为：在 CK、

SSB3、SEB3、SSB7、SEB7 和 SA-SEB7 处理中呈下

降趋势，而在 SA-SEB3 处理中呈上升趋势。与 T-MNC

含量变化相似，在培养第 9 天时，大部分污泥生物质

炭处理对 G-MNC 含量的影响不显著，而低温热解污

泥生物质炭处理则显著降低了 F-MNC 含量(图 1C 和

1D)。在培养第 100 天时，G-MNC 含量在高温热解

污泥生物质炭处理中较 CK 处理中显著降低，而在低

温热解污泥生物质炭处理中较 CK 处理中略有增加

(图 1B)。对 F-MNC 含量，培养第 100 天时，仅 SSB7

处理显著降低了该指标(图 1C)。结合图 1B ~ 1D 的结

果来看，高温热解污泥生物质炭处理均对 MNC 的积

累具有降低作用，而低温热解污泥生物质炭处理则提

高 MNC 的累积，但作用效果不显著。总体上，对比
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前后两个观测时间点，T-MNC 含量的变化仅在

SA-SEB3 处理中显示 MNC 随培养时间呈积累的结

果，这与先前的研究结果一致[17]。如 Zhang 等[17]研

究表明，玉米秸秆生物质炭的添加刺激微生物的活

性，提高了 MNC 含量。但是，除 SA-SEB3 处理外，

其他所有污泥生物质炭处理均表现出降低 T-MNC 累

积的作用效果，这可能与新产生的 MNC再利用有关。

在生物质炭添加初期，随生物质炭新引入的可利用性

碳源增加，促进了微生物的生长 [15]，进而提高了

T-MNC 的含量(如培养第 9 天时，图 1B)。当土壤中

可利用性碳源减少，生物质炭添加导致土壤 C/N 比

值提高，从而诱导微生物利用新生成的 MNC 以获取

其生长所必需的氮[18]。Kaiser 等[19]研究表明，当提高

底物的 C/N 比值时，土壤中的微生物会加速对 MNC

中氮的再循环，促进 MNC 的再利用。 

进一步对 F-MNC 和 G-MNC 的比值进行了计算

与分析，结果如图 2 所示。图 2 中的结果清楚地显示

了在培养第 9 天时，F-MNC/G-MNC 比值在污泥生物

质炭处理中较 CK 处理中均呈下降趋势 (降低了

3.26% ~ 43.71%)，但显著性的变化仅在 3 种低温热解

污泥生物质炭处理中观测到。与此相反，在培养第

100 天时，除 SEB3 和 SA-SEB3 处理外，其他污泥生

物质炭处理中的 F-MNC/G-MNC 比值均高于 CK 处

理，但无显著性差异。通过比较 F-MNC/G-MNC 比

值随培养时间(从培养第 9 天到第 100 天)的变化发

现：该比值在 CK 处理中未发生显著变化，但在所有

污泥生物质炭处理中均显著提高，其中以 SEB7 处理 

 

图 2  各处理培养第 9 天和第 100 天时的 F-MNC/G-MNC
比值 

Fig. 2  Ratios of F-MNC/G-MNC observed on the 9th and 100th day 
under different treatments 

的提高程度最大(17.32%)。与 G-MNC 相比，F-MNC

的可分解性较低，是通过与矿物结合而形成稳定碳库

(MAOC)的重要来源[19]。因此，污泥生物质炭添加导

致 F-MNC 占比的提高有利于增强土壤固碳潜力和稳

定性[20]。 

2.3  土壤微生物群落的变化 

细菌、真菌和总 PLFA 的含量以及微生物群落结

构在培养第 9 天和第 100 天的观测结果如图 3 所示。

培养第 9 天时，各污泥生物质炭处理中的真菌含量与

CK 处理相比变化不显著；但在培养第 100 天时，低

温热解污泥生物质炭处理中的真菌含量显著高于 CK

处理和高温热解污泥生物质炭处理(图 3A)。比较前

后两个观测时间点，低温热解污泥生物质炭处理中的

真菌含量随培养时间增加而显著增加，而其在高温热

解污泥生物质炭处理中则呈现相反的变化结果。与

CK 处理相比，在培养第 9 天时，除 SA-SEB3 处理显

著降低细菌含量外，其他所有污泥生物质炭处理均显

著提高了细菌含量(图 3B)；而在培养第 100 天时，

仅 SA-SEB3 处理表现出显著提高细菌含量的结果。

随着培养时间的增加(从培养第 9 天到第 100 天)，细

菌含量在 CK、SSB3 和 SEB3 处理中未发生显著性变

化，而在 SA-SEB3 处理中显著增加，在 3 种高温热

解污泥生物质炭处理中显著降低。上述结果表明，低

温热解污泥生物质炭总体上对真菌和细菌表现出积

极的促进效应，这可能与其较高的溶解性有机质含量

相关[21]；而高温热解污泥生物质炭则对真菌和细菌

具有不利影响，这可能与高温热解污泥生物质炭中含

有某些抑制微生物活性的有毒化合物(如苯、甲氧基

苯酚多环芳烃等)有关，且热解温度越高，生物质炭

中毒性化合物的含量越高[22]。 

与真菌和细菌含量的变化相对应，培养第 9 天

时，除 SA-SEB3 处理显著降低总 PLFA 含量外，其

他污泥生物质炭处理均显著提高了总 PLFA 含量；在

培养第 100 天时，低温热解污泥生物质炭处理中的总

PLFA 含量较 CK 处理显著增加，而高温热解生物质

炭处理总 PLFA 含量略有降低但并不显著(图 3C)。此

外，部分低温热解污泥生物质炭处理的总 PLFA 含量

在培养第 9 天和第 100 天时差异不显著，仅在

SA-SEB3 处理中发现总 PLFA 含量随培养时间的增

加而显著提高，而在所有高温热解污泥生物质炭处理

中总 PLFA 含量随培养时间的增加而显著减少(图

3C)。高温热解污泥生物质炭处理导致的土壤总 PLFA

含量呈现降低的趋势，可能是因为高温热解污泥生物

质炭具有较大的比表面积(表 1)，能够更多地吸附土
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壤有机物，进而降低了土壤有机质的生物可利用性[23]。

此外，有研究表明，生物质炭对 N-酰基高丝氨酸内

酯等信号分子存在较强的吸附或水解作用，这将会抑

制多种 G+ 通过 N-3-氧代十二烷基-1-高丝氨酸内酯

信号分子调节种内交流[24]，从而降低土壤中 G+总量，

进而表现为微生物总量减少。 

为了考察微生物群落结构的变化，进一步比较

了不同处理中 G+、G–、放线菌、厌氧菌(Anaero)

和丛枝菌根真菌(AMF)的含量及其占总 PLFA 的比

例。从图 3D 和 3E 可知，G+ 是所有处理中的优势

种群，占微生物总数的 29.32% ~ 54.01%，其次是

G–，占微生物总数的 11.73% ~ 30.86%。此外，放线

菌在各处理中也占比较大，除 SA-SEB3 处理外，其

占微生物总数的比重均超过 12.06%。具体而言，G+

占微生物总量的比重在所有污泥生物质炭处理中均

较 CK 处理略有下降，其中以 3 种低温热解污泥生

物质炭处理的下降幅度更为显著，SA-SEB3 处理表

现出最大的降幅(24.12%)。与 G+ 比重下降对应，所

有污泥生物质炭处理中 G– 和其他微生物种群的比

重增加(图 3E)。在 3 种高温热解生物质炭处理中观

测到的放线菌比重显著增加，其在 SA-SEB7 处理中

较 SA-SEB3 处理中增加 10.37%。放线菌能够通过

分泌蛋白质促进土壤团聚体的形成，增强土壤的稳

定性，对 SOC 的积累具有积极的作用[24]。因此，

SA-SEB7 表现出更大的提高放线菌含量的结果与其

最大地提高 SOC 含量(图 1A)的结果一致。 

 

图 3  各处理土壤在培养第 9 天和第 100 天时的细菌(A)、真菌(B)和总 PLFA(C)含量以及第 100 天时的优势微生物种群(D)
和微生物群落结构(E) 

Fig. 3  Contents of bacteria (A), fungi (B), and total PLFAs (C) observed on the 9th (D9) and 100th (D100) days and dominant microbial taxa (D) 
and microbial community structure (E) detected on the 100th day in the soils under different treatments 

 
为了进一步对微生物群落变化进行分析，对

G+/G–比值和真菌 /细菌(F/G)比值进行了计算与分

析。如图 4 所示，G+/G–比值在各污泥生物质炭处理

中较 CK 处理(4.60)降低了 0.29 ~ 3.65 个单位，而 F/G
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比值在各污泥生物质炭处理中较CK处理(0.087)提高

了 0.002 ~ 0.034 个单位，类似的结果在之前的研究中

也有报道[25]。真菌为主的群落可以提高碳的利用效

率[26]，因此 F/G 比值的增加可能会减少碳的流失。

此外，G+/G– 比值较高时往往对 SOC 的矿化具有正

激发效应，能增强 SOC 的矿化[26]。 

 

图 4  各处理在培养第 100 天时的 G+/G-比值(A)和 F/G 比值(B) 
Fig. 4  Ratios of G+/G– (A) and F/G (B) calculated on the 100th day under different treatments 

 
为深入分析污泥生物质炭添加及其介导的土壤

化学特性变化对微生物含量的影响，对污泥生物质炭

特性指标(pH、EC、CEC、SSA)、培养 100 d 后土壤

化学指标(pH、EC、CEC、Eh、C/N、NH4
+-N、NO3

–-N)

与微生物指标(总 PLFA、细菌和真菌 PLFA 含量、

G+/G– 和 F/G 比值)进行了线性回归分析，结果表明

除土壤指标 C/N 和 Eh 外，其他指标与微生物指标之

间未见显著性关系(相关结果未在本文中给出)。如

图 5 所示，总 PLFA、细菌和真菌含量与土壤 C/N、

Eh 之间均呈显著线性关系(P<0.05)。其中，土壤 C/N 

 

(图中阴影部分表示数据拟合 95% 置信区间；下同) 

图 5  微生物指标(总 PLFA 含量、细菌含量、真菌含量、G+/G–、F/G)与土壤化学性质(C/N、Eh)之间的线性回归分析 
Fig. 5  Linear-regression analyses of microbial indicators (contents of total PLFAs, bacteria, fungus, and ratios of G+/G–, F/G) and soil chemical 

properties (C/N and Eh) 
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与微生物含量呈正相关，而 Eh 与微生物含量呈负相

关。此外，G+/G–比值也与土壤 C/N 和 Eh 分别呈显

著正相关或负相关，但 F/G 比值与这两个指标相关性

并不显著，这与之前的研究结果一致[27]。Eh 作为反

映土壤氧化还原状况的指标，数值越小代表土壤中易

分解有机质越多，微生物活动越剧烈[18]。添加高温

热解污泥生物质炭后，虽然在短期内提供了部分可利

用性碳源，促进了微生物数量的增加，但随着可利用

性碳源被消耗殆尽，剩余的高度稳定的碳难以被微生

物所利用，因而在培养第 100 天时，土壤中微生物含

量显著低于培养第 9 天时。同时，培养结束时，高温

热解污泥生物质炭处理下 Eh 的显著增加也验证了土

壤中易分解有机质含量显著降低。 

2.4  微生物群落变化与微生物残体碳变化之间的

联系 

上文结果显示，不同热解温度制备的污泥生物

质炭对 MNC 含量的影响表现出明显的差异(图 1)，

这与不同污泥生物质炭介导的土壤微生物群落变化

密切相关 [27]。因此，进一步对各 MNC 指标(包括

T-MNC、G-MNC、F-MNC)和微生物群落指标 (总

PLFA 含量、细菌含量、真菌含量)之间的关系进行

分析。如图 6 所示，除真菌含量外，总 PLFA 和 3

个 MNC 含量指标(T-MNC、G-MNC、F-MNC)之间

均表现出显著的正相关关系，表明微生物的生物量

能够直接影响土壤中 MNC 的积累[27]，这与之前相

关研究的结果一致[28]。分别从细菌或真菌与 MNC

指标之间的关系来看，细菌含量与 3 个 MNC 含量

指标均呈显著正相关关系，但真菌含量与 MNC 含

量指标之间的相关性不显著，这一结果支持了细菌

是 MNC 的主要贡献者，而真菌对 MNC 积累的贡献

较小[29]。 

所有污泥生物质炭添加处理均提高了 G– 的相

对丰度(特别是 SA-SEB3 处理，图 3E)，该类细菌是

r-策略菌中的主要菌种[30]。同时，高温热解污泥生物

质炭处理增加了放线菌(一种重要的 K-策略菌群)的

相对丰度，而低温热解污泥生物质炭处理则表现出相

反的结果(图 3E)。有研究发现，r-策略菌群所产生的

MNC能够为 K-策略微生物提供一个更容易获取的氮

来源[30]。因此，当污泥生物质炭添加导致土壤的 C/N

比值显著提高时(表 2)，使得放线菌更易通过利用 r-

策略菌群产生的 MNC 为自身提供生长所需的氮[30]，

最终导致新生成的 MNC 再利用。 

 

图 6  T-MNC、G-MNC、F-MNC 含量和总 PLFA、细菌、真菌含量之间的线性回归分析 
Fig. 6  Linear-regression analysis of contents of T-MNC, G-MNC, and F-MNC and contents of total PLFAs, bacteria, and fungus 

 



104 土      壤 第 57 卷 

http://soils.issas.ac.cn 

2.5  污泥生物质炭影响微生物残体碳累积的微生

物机制 

利用 PLS-SEM 进一步分析土壤基本化学特性、

微生物指标等对 MNC 的作用关系，结果(图 7A)显

示，PLFA 总量和 K-策略菌相对丰度分别对 MNC

含量具有显著的正向和负向影响，而 r-策略菌相对

丰度虽然对 MNC 含量表现出正向影响，但是影响

不显著。这一结果进一步证实污泥生物质炭添加主

要通过影响微生物总量和 K-策略菌相对丰度，进而

影响 MNC 含量。从土壤特性来看，C/N、EC、Eh

和 CEC 分别对微生物总量和不同策略菌群具有不

同方向的显著影响。具体而言，C/N 和 EC 对 PLFA

总量表现出显著的正向影响，同时 EC 对 r-策略菌

和 K-策略菌相对丰度也具有显著的正向影响；Eh

和 CEC 分别对 r-策略菌和 K-策略菌相对丰度表现

出显著的负向影响。基于上述结果，不同热解温度

的污泥生物质炭对 MNC 含量影响的主要机制如图

7B 所示：低温热解污泥生物质炭通过提高微生物总

量(促进新 MNC 的生成)，且降低 K-策略菌相对丰

度(减少 MNC 的再利用)，进而增加土壤中 MNC 的

累积；而高温热解污泥生物质炭则通过不显著地影

响(甚至略有降低)微生物总量(减少新 MNC 的生

成)，而提高 r-策略菌相对丰度(增加 MNC 的再利

用)，进而减少 MNC 的累积。此外，由于不同热解

温度污泥生物质炭对土壤关键特性(C/N、EC、Eh

和 CEC)影响的差异不显著(表 2)，因此，它们介导

的土壤特性变化对微生物的影响，进而对 MNC 含

量影响的过程与机制仍需要进一步研究。 

 

(图 A 中线上方的数值表示路径系数；黑色实线和虚线分别表示 P<0.05 的正路径系数和负路径系数，灰色实线和虚线分别表示

P>0.05 的正路径系数和负路径系数(*和**分别表示在 P<0.05 和 P<0.01 水平显著)；R2 和 GOF 值表示模型的拟合度和解释方差) 

图 7  土壤化学特性、微生物指标对 MNC 含量影响的 PLS-SEM 路径分析(A)及污泥生物质炭对 MNC 含量影响机制图解(B) 
Fig. 7  Effects of soil chemical and microbial indicators on MNC content analyzing by PLS-SEM (A) and schematic diagram of the mechanism 

of sludge biochars addition on soil MNC (B) 
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3  结论 

1)污泥生物质炭显著提高了滨海湿地土壤的

SOC 含量，其中 SA-SEB7 的提高潜力最为显著。因

此，使用污泥–浒苔共热解生物质炭修复滨海湿地土

壤对增强滨海湿地土壤的“碳汇”功能具有积极的

意义。 

2)低温条件下制备的污泥生物质炭对 MNC 含量

的影响不显著，而高温条件下制备的污泥生物质炭显

著降低了 MNC 含量，表明高温污泥生物质炭的添加

不利于 MNC 的积累。 

3)与 CK 处理相比，PLFA 总量在高温热解污泥

生物质炭处理中未发生显著变化，但在低温热解污泥

生物质炭处理中显著提高，表明高温热解污泥生物质

炭对 MNC 产生量影响较小，而低温热解污泥生物质

炭可能促进 MNC 生产。 

4)高温热解污泥生物质炭(特别是 SA-SEB7)添

加提高土壤中放线菌等 K-策略菌群的占比，而降低

革兰氏阴性菌等 r-策略菌群的占比。K-策略菌群能够

利用 r-策略菌群产生的 MNC 作为自身生长所需，导

致新生成 MNC 的再利用。此外，放线菌还能够通过

分泌蛋白质促进土壤团聚体的形成，增强土壤的稳定

性，这将更有利于滨海湿地 SOC 的稳定固存。 
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