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摘 要：为探究凋落物输入对亚热带针叶林与阔叶林土壤碳氮库的作用，本研究以杉木(Cunninghamia lanceolata)人工林和浙江桂(Cinnamomum chekiangense)天然林为对象，设置不移除凋落物为对照(CK)、去除新鲜凋落叶(R1)及同时去除凋落叶与根系(R2)三种处理，通过野外控制试验与室内培养相结合，分析不同处理对土壤碳氮含量及矿化过程的影响。结果表明，去除凋落物降低两种林型土壤全碳和全氮含量，其中针叶林土壤碳库对凋落叶去除（R1）更为敏感，其总碳降幅较R2高10.47%；而阔叶林土壤氮库对根系去除（R2）响应更显著，总氮降幅较R1高7.71%。室内培养显示，阔叶林土壤碳矿化潜力整体高于针叶林，且凋落物处理对矿化过程的影响因林型而异：针叶林R1和R2处理的CO₂累积排放量较CK分别提高32.42%和46.46%，而阔叶林则分别降低20.08%和6.11%。氮矿化方面，针叶林氮矿化速率表现为R2＞R1＞CK，可溶性有机氮（SON）含量及占比均以CK最高；阔叶林氮矿化速率表现为CK＞R1＞R2，但SON在可溶性总氮中的占比表现为R2＞R1＞CK，SON含量在R1和R2中较CK分别显著提高23.36%和78.07%。本研究说明，在森林经营中，针叶林应注重凋落物归还以维持土壤碳库，而阔叶林需加强根系保护以促进氮素固存。
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Effect of Leaf and Root Litter on Soil Carbon and Nitrogen Mineralization in Subtropical Coniferous and Broad-Leaved Forests
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Abstract: To investigate the effects of litter input on soil carbon (C) and nitrogen (N) pools in subtropical coniferous forests and broad-leaved forests, a field manipulation experiment combined with laboratory incubation was conducted in a Cunninghamia lanceolata plantation (coniferous forest) and a Cinnamomum chekiangense natural forest (broad-leaved forest). Three treatments were established: control (CK, no litter removal), removal of fresh leaf litter (R1), and removal of both fresh leaf litter and roots (R2). The results showed that litter removal significantly reduced soil total C and N contents in both forest types. The soil C pool in the coniferous forest was more sensitive to leaf litter removal (R1), with the reduction in total C being 10.47% greater in R1 than in R2. In contrast, the soil N pool in the broad-leaved forest was more sensitive to root removal (R2), where the reduction in total N was 7.71% greater than in R1. Laboratory incubation revealed a higher potential for C mineralization in the broad-leaved forest than in the coniferous forest. Litter removal differentially influenced C mineralization processes: in the coniferous forest, cumulative CO₂ emissions in R1 and R2 increased by 32.42% and 46.46%, respectively, compared to CK, whereas in the broad-leaved forest, they decreased by 20.08% and 6.11%, respectively. For N mineralization, the rate followed the order R2 > R1 > CK in the coniferous forest, where both the content and proportion of soluble organic nitrogen (SON) were highest under CK. In the broad-leaved forest, the N mineralization rate followed CK > R1 > R2; however, the proportion of SON in total soluble N was highest under R2, and the SON content in R1 and R2 increased significantly by 23.36% and 78.07%, respectively, compared to CK. This study indicates that forest management should prioritize litter return in coniferous forests to maintain the soil C pool, and root protection in broad-leaved forests to enhance N retention.
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在全球范围内，森林生态系统储存了陆地约60%的碳[1]，其土壤碳库约占全球土壤碳储量的45%[2]。森林土壤有机碳的存储、稳定与矿化过程对全球碳平衡具有重要影响，是生态系统碳循环的关键环节；同时，有机质分解释放的CO₂和养分[3]也与全球气候变化及土壤肥力密切相关。土壤同样是森林生态系统中重要的氮库[4]，其中有机氮占土壤总氮90%以上[5]，在氮循环中发挥核心作用，经矿化后可被植物吸收利用[5-6]。因此，维持并提高森林土壤碳氮储量对生态系统的可持续性具有重要意义。
森林凋落物包括地上部分(如枝叶、花果和粗木质残体)和地下部分(如根系残体、根系分泌物、土壤动物及微生物残体与分泌物)[7]。凋落物分解是土壤碳、氮及其他养分归还的重要途径[8-9]，实现了养分从地上向地下的转移[10-11]，是连接植物与土壤物质循环和能量流动的纽带[12]。叶凋落物与根凋落物在化学组成上存在明显差异：叶凋落物通常碳氮比较低，分解较快[13]，而根凋落物则含有较多酸不溶物、缩合单宁等难降解有机成分[14]。已有研究表明，去除凋落物和根系会降低土壤有机碳(SOC)含量[15-16]，而添加凋落物则提高SOC含量[16]。添加根系分泌物可显著提升土壤可溶性有机氮(DON)含量[17]，其分泌的酸性化合物还能刺激微生物活性，间接促进碳矿化[18]。此外，根系分泌物的输入增强土壤氮矿化过程[17]，去除根系一年后可能导致土壤有机质损失24%、全氮损失14%[19]。凋落叶添加(如马尾松、火力楠和枫香)虽可增强土壤有机碳矿化量和累积矿化量[20]，但也可能对SOC积累产生负效应[21]。目前，关于叶与根凋落物对SOC贡献的研究结论尚不一致，有学者认为根系凋落物对SOC积累贡献更大[22]，也有研究显示叶凋落物的贡献更为显著[15]。因此，需从输入动态和稳定性机制两方面深入探讨凋落物对森林土壤碳氮的影响。
不同林型凋落物质量存在显著差异[8]，叶与根的作用亦因林型而异。研究表明，在阔叶林中去除凋落叶对SOC含量的降低效应大于去除活根，而在针叶林中去除活根的影响更显著[16]。与阔叶林相比，针叶林凋落叶具有更高的碳、木质素、纤维素、总酚和缩合单宁含量[23]，导致其分解和养分归还效率较低。阔叶林凋落物通常分解更快、养分释放率更高[24]。林型差异还体现在根系分泌物组成上：针叶林(如云杉、冷杉)根系分泌物中醇类含量较高，而有机酸、糖醇等化合物含量低于阔叶林(如白桦、红桦)[25]。凋落物分解不同阶段输入土壤的物质也存在差异：前期以易分解的低分子化合物为主，后期则以木质素、酚类等难降解物质为主[26]。然而，现有研究多聚焦于凋落物整体隔离或添加对土壤的影响，较少关注不同分解时期输入对土壤碳氮动态的具体作用。
基于此，本研究以福建建瓯万木林保护区的针叶林与阔叶林为研究对象，通过野外控制试验探讨隔离新鲜凋落叶与根系对土壤碳氮含量及组分的影响，并结合室内培养实验分析叶、根凋落物在土壤碳氮稳定性方面的作用，以深化对森林生态系统土壤碳氮转化机制的理解，并为相关研究提供理论依据。
1  材料与方法
1.1 试验区域
试验区域位于福建省建瓯市房道镇万木林保护区(27°03′N，118°09′E)。该地区属于中亚热带季风气候，年均温18.8℃，年降雨量1673mm。地貌类型为东南低山丘陵，地带性土壤为红壤和黄壤。
样地概况: ①阔叶林(天然浙江桂林)，坡向330°，坡度20°，海拔390m，林龄166a，胸径36.4cm，树高26m。乔木层中浙江桂(Cinnamomum chekiangense)占绝对优势，假蚊母树(Distyliopsis dunnii)次之。灌木层较稀疏，草本层不发达。②针叶林(人工杉木林)，坡向300°，坡度11-15°，海拔390 m，林龄27a，胸径18.3cm，树高18m，为杉木(Cunninghamia lanceolata)幼苗造林形成的人工林，树种单一，林分结构简单。灌木层以杜茎山(Maesa japonica)、狗骨柴(Woodwardia japonica)为主。草本有狗脊蕨(Woodwardia japonicd)、草珊瑚(Sarcandra glabra)等。
1.2 样地布置
样地布置时间为2018年7月20日，分别在天然阔叶林(浙江桂)和人工针叶林(杉木)中设置9个样方(3种处理，每个处理3个重复)，每个样方由PVC板围成，大小为1m×1m。对照(CK)不采取任何隔离凋落物措施；R1为去除新鲜凋落叶：用60目尼龙网将地上凋落物与样地土壤隔离，确保没有凋落叶进入样方内，每年五月份将样方外处于分解后期的叶凋落物洒入样方内，且每年选取样方外不同方位的凋落叶，确保没有新鲜凋落叶进入样方内；R2为去除新鲜凋落叶和根系：在R1的基础上将400目尼龙网沿着PVC板打入土中，深度为60cm，阻止外界根系进入。样地具体布置见图1。
[image: ]
图1 样地示意图
Fig.1 Sample plot diagram


1.3 样品采集
采样时间为2024年7月24日，采样时将土壤表面的凋落物轻轻扫开，用小铲子挖取样方内表层土壤(0–15cm)，共采集2(林型)×3(处理)×3(重复)=18个土样。土样带回后进行挑除石头、根系及凋落物处理，取一部分过4mm筛进行室内培养实验，其余风干后过2mm及100目筛，待测土壤pH、土壤可溶性氮、土壤可溶性有机碳、土壤全碳、土壤全氮、土壤总酚、土壤易氧化有机碳。
1.4 室内培养
对野外试验土样进行室内培养，研究处理对土壤碳氮稳定性的影响。培养瓶数量：18(土样)×5(破坏性取样次数)=90个。将过筛的18个土样进行称重装瓶，每个土样称取5份，每份50g(以干质量计)，分别装入250mL培养瓶，并用去离子水调节土壤水分含量为饱和持水量(WHC)的60%，再用锡纸封口，在锡纸上钻5个小孔后(以保证氧气供应)，置于25℃恒温箱黑暗培养。培养期间每3天称重，用去离子水补充水分，保持土壤含水量相对稳定。
在培养后第0、15、60、120、240天进行破坏性取样，测定可溶性氮和可溶性有机碳；在培养后第0、2、4、6、8、12、16、20、24、30、36、42、48、63、78、93、123、153、183、240天进行气体取样。气体取样步骤：在每次取样前3h，将培养瓶取出置于空旷场地通风(为帮助空气充分混入，同时用50 mL注射器向瓶内注射三次新鲜空气，使瓶内原有气体排出)，用注射器抽取3个20 mL的新鲜空气样本作为空白值对照后，拧紧瓶盖，放入培养箱继续避光培养3h。3h后拿出培养瓶进行顶空取样抽气，取20mL气体装入提前抽真空的气瓶中，待测CO2、N2O浓度。抽气结束后把密闭的培养瓶打开，继续放入培养箱培养。
1.5 测定项目与方法
1.5.1 土壤基本理化性质
[bookmark: OLE_LINK18]土壤含水量用烘干法测定；土壤pH采用玻璃电极法(水土比为1:2.5)；土壤可溶性氮采用连续流动分析仪(SKALAR San Classic，荷兰)测定；土壤可溶性有机碳采用总有机碳分析仪(岛津/TOC–L CPH，日本)测定；土壤全碳(TC)、全氮(TN)采用元素分析仪(Elementar Vario MAX CN，德国)测定;土壤总酚采用福林酚比色法测定[27]；土壤芳香性指数采用比色法测定[28]，土样易氧化有机碳采用高锰酸钾氧化-比色法[29]测定。
可溶性氮和可溶性有机碳：称取培养前供试土和培养后的土壤8g土样置于50mL离心管中，加入40mL 0.5mol/L K2SO4溶液，经1小时充分震荡(250r/min)、离心10min(4000r/min)，0.45μm滤膜过滤得到浸提液，浸提液待测。
土壤矿质氮含量 = NO3––N含量＋NH4+–N含量，可溶性有机氮(SON)=可溶性总氮–矿质氮
净氮硝化速率=(培养后硝态氮含量–培养前硝态氮含量)/培养时间
净氮矿化速率=(培养后的矿质氮含量–培养前的矿质氮含量)/培养时间
芳香性指数(Aromatic index，AI): AI=(UV245/CDOC)×100(L/(m·mg))，式中UV245为254nm处的吸光度值(cm-1)；CDOC为DOC溶液的浓度值(mg/L)。
土壤易氧化有机碳(Easily-oxidized organic carbon，EOC):
，式中C为KMnO4浓度变化值，C=空白–处理(mmol/L)，V为KMnO4用量(mL)，250为稀释倍数，9为每消耗1mmol高锰酸钾溶液相当于氧化9mg碳，M为烘干土的质量(g)。
。
1.5.2 CO2、N2O测定
气体采用气相色谱仪(岛津，SHIMADZ GC2010 Pro，日本)测定。
气体排放速率计算公式[30]：
[bookmark: OLE_LINK2]F =  式中，F表示气体产生速率(mg/kg/d/)；k为常数，N2O取1.964μg/μL，CO2取1.977μg/μL；V是培养瓶体积(L)；m为干土重(kg)；dc/dt为气体在观测时间内浓度随时间变化的直线斜率(μL/L/d)；T为培养温度(℃)。
气体累积排放量计算公式[30]：
CE =  式中，CE为气体累积排放量(mg/kg)，F为气体排放速率(mg/kg/d)，为两次采气时间间隔(d)，n为采样次数。
1.6 数据处理
采用SPSS 16.0和Excel软件对数据进行分析，用单因素方差分析进行不同林型和凋落物处理之间土壤中可溶性氮、可溶性有机碳含量的差异显著性分析，所有数据均为3个重复的平均值和标准误。采用Origin 2021进行绘图。
2  结果与分析
2.1 叶和根凋落物处理对针、阔叶林碳氮的影响
不同凋落物处理对土壤总碳(TC)、总氮(TN)、碳氮比(C/N)及pH均无显著影响(P > 0.05)，但林型间各项指标差异显著(图2)。在针叶林中，TC与TN含量均表现为 CK > R2 > R1，其中R1处理较CK分别下降13.96%和6.36%，R2处理降幅分别为3.49%和2.96%。而在阔叶林中，TC与TN表现为 CK > R1 > R2，R1处理较CK降幅分别为6.31%和2.35%，R2处理降幅为8.55%和10.06%。林型间比较显示，针叶林CK和R1处理的TN含量分别显著低于阔叶林24.47%和27.57%；阔叶林各处理的C/N均显著低于针叶林，CK、R1、R2分别低16.59%、11.87%和14.10%；其pH也显著低于针叶林，降幅分别为23.04%、27.16%和16.89%。
尽管处理间土壤可溶性组分无显著差异(P > 0.05)，但仍观察到一定的变化趋势(图3)。针叶林中，铵态氮、可溶性有机氮(SON)和可溶性有机碳(DOC)含量均为 CK > R1 > R2，其中R1和R2处理的铵态氮较CK分别下降15.80%和42.75%，SON下降3.14%和11.37%，DOC下降0.83%和10.30%。相反，硝态氮在R2和R1处理中分别较CK提高69.63%和10.08%。阔叶林中硝态氮表现为 CK > R1 > R2，R1和R2较CK分别下降1.75%和20.46%；而铵态氮和DOC在R2和R1中均高于CK，其中铵态氮增幅分别为13.70%和4.37%，DOC增幅为9.29%和1.74%；SON在R1和R2中分别较CK提高7.80%和2.23%。林型间比较显示，阔叶林各处理的硝态氮含量均显著高于针叶林，CK、R1、R2分别高61.29%、56.62%和17.43%；针叶林铵态氮含量在CK、R1、R2中分别高于阔叶林132.87%、87.87%和17.26%；SON在针叶林CK中略高于阔叶林1.84%，而R1和R2则分别低于阔叶林8.49%和11.71%；DOC在针叶林CK和R1中分别高于阔叶林4.32%和1.68%，R2则低于阔叶林14.38%。
[image: Graph5]
(柱图上方不同大写字母表示处理间差异显著(P<0.05)，小写字母表示针阔叶林间差异显著(P<0.05)，下同)
图2 不同凋落物处理下针阔叶林土壤基本理化性质
Fig.2 Basic physical and chemical properties of coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions
[bookmark: OLE_LINK23]易氧化有机碳与DOC比值(EOC/DOC)在处理间变化较小(图4)。针叶林中R2处理的EOC/DOC略高于CK(0.79%)，R1略低于CK(0.48%)；阔叶林中R1和R2分别较CK下降0.71%和1.09%。尽管阔叶林EOC含量总体高于针叶林，但EOC主要来源于凋落叶分解后期，其在针叶林和阔叶林中的贡献率分别为84.19%和81.05%，而凋落叶前期的贡献率分别为13.96%和18.27%。
芳香性指数(AI)和总酚含量在处理和林型间表现不同(图5)。针叶林中，R2处理的AI较CK显著提高19.27%，R1与CK接近；阔叶林中R1和R2的AI分别下降10.00%和12.56%。针叶林各处理的AI均显著低于阔叶林，CK、R1、R2分别低45.27%、39.22%和25.38%。总酚含量在针叶林R1和R2中分别较CK下降19.28%和17.45%，阔叶林中R1和R2分别下降5.29%和20.47%。针叶林总酚含量均低于阔叶林，CK、R1、R2分别低26.17%、37.08%和23.36%。总酚占TC的比例在针叶林CK、R1、R2中分别为25.97%、23.81%和21.90%，阔叶林中分别为30.49%、30.51%和26.39%。
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图3 不同凋落物处理下针阔叶林土壤可溶性氮和可溶性有机碳含量
Fig.3 Soluble nitrogen and soluble organic carbon content in coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions
[image: Graph25 - 复制]
图4 不同凋落物处理下针阔叶林土壤易氧化有机碳含量及占比
Fig.4 Soil easily-oxidized organic carbon content and the proportion in coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions
[image: Graph23]
图5 不同凋落物处理下针阔叶林土壤芳香性指数、总酚含量和总酚占总碳比
Fig.5 Soil aromatic index, total phenolic content and total phenol to total carbon ratio in coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions

2.2 针、阔叶林不同凋落物处理土壤碳氮矿化差异
[bookmark: OLE_LINK7][bookmark: OLE_LINK6]培养期间土壤CO₂累积排放量持续上升(图6)。0–50天各处理排放迅速增加，针叶林中表现为R2 > R1 > CK，阔叶林中为CK > R1 > R2；50–75天增速减缓；75–125天针叶林所有处理排放再次显著上升直至培养结束，阔叶林中R2处理排放量超过R1和CK，且在175–240天CK排放重新加快。培养240天后，针叶林R1和R2排放量较CK分别提高32.42%和46.46%，阔叶林R1和R2则分别下降20.08%和6.11%；阔叶林CK和R1的累积排放量显著高于针叶林。
[image: 累积排放量]
图6 不同凋落物处理下针阔叶林土壤CO2累积排放量
Fig.6 Cumulative emissions of CO2 from soil in coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions

可溶性氮组分在培养过程中发生显著动态变化(图7，图8)。初始阶段可溶性有机氮(SON)占总可溶性氮约60%，其后比例逐渐下降。针叶林硝态氮自第60天起持续上升，至第240天时，R1和R2含量显著高于CK，分别高出84.24%和91.99%，硝态氮占比也达到最高。铵态氮在第60天时CK和R1较初始显著下降67.22%和33.75%，第120天时R1继续下降66.14%，R2下降40.57%，其占比持续降低。尽管初始时R2铵态氮显著低于CK和R1，第240天时R1和R2反超CK，分别高出26.09%和104.43%。SON在第15天降至最低(降幅15.30–31.75%)，后期回升，至第240天时无显著差异。
[bookmark: OLE_LINK8]阔叶林硝态氮自第15天起持续上升；铵态氮在第120天时CK和R1显著上升(139.20%和198.65%)，第240天时大幅增加，其占比在第12天后突增，硝态氮占比则下降。SON在第15天显著下降(如CK降28.31%)，后期回升，第240天时所有处理SON均显著高于初始，R1和R2分别较CK高23.36%和78.07%。整个培养过程中土壤DOC无显著变化，针阔叶林间也无差异，均维持在500mg/kg左右。
净氮矿化与硝化速率因林型而异(图9)。针叶林两者均呈先降后升趋势，除第60天R2硝化速率显著高于CK(80.26%)外，处理间无显著差异，R1和R2矿化速率总体高于CK22.87–80.26%。60–120天速率最低，较0–15天下降28.13–42.18%(矿化)和13.23–47.58%(硝化)。阔叶林两者在0–15天最高，之后持续下降，处理间无显著差异，R2的矿化和硝化速率均低于CK和R1，幅度分别为8.54–16.56%和8.30–24.47%。与初始阶段相比，15–60天速率下降28.80–38.06%(矿化)和35.39–41.06%(硝化)，120–240天进一步下降45.98–51.34%(矿化)和65.38–68.84%(硝化)。
[image: 针阔叶合并]
(柱图上方不同大写字母表示处理间差异显著(P<0.05)，不同小写字母表示不同培养时间差异显著(P<0.05)，a-d为针叶林，e-h为阔叶林)
图7 不同凋落物处理下针阔叶林土壤可溶性氮和可溶性有机碳含量
Fig.7 Soluble nitrogen and soluble organic carbon content in coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions
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[bookmark: OLE_LINK9]图8 不同凋落物处理下针阔叶林土壤铵态氮、硝态氮和SON在可溶性总氮中的占比
Fig.8 The proportion of ammonium nitrogen, nitrate nitrogen, and SON in soluble total nitrogen in coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions
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图9 不同凋落物处理下针阔叶林土壤净氮矿化和净硝化速率
Fig.9 Net nitrogen mineralization and nitrification rates in coniferous and broad-leaved forest soils under different litter treatment conditions


3 讨论
3.1 叶和根凋落物处理对针、阔叶林土壤碳氮的影响
[bookmark: OLE_LINK21]凋落物是土壤碳、氮的重要来源，其自然输入是维持土壤全碳(TC)、全氮(TN)储量的关键[23,31]。本研究中，去除凋落物处理降低了针叶林与阔叶林的土壤TC和TN含量，这与在杉木[15]、米槠[32]和针、阔叶林[33]中的研究发现一致。但也有研究表明，短期(如1年)去除凋落物可能改变土壤水热条件，加速表层原有有机质分解，反而短期内增加土壤TC含量[31]，这凸显了研究时长对结论的重要影响。
通常，针叶林凋落物质量较低、C/N较高、分解缓慢，易在表层积累[36]；而阔叶林凋落物质量较高、C/N较低、分解较快，更利于土壤碳氮积累[36]。因此，阔叶林土壤具有比针叶林更高的碳氮含量[34]，本研究结果(阔叶林>针叶林)符合这一规律。值得注意的是，不同处理对两种林型的影响程度存在差异。本研究发现，针叶林中去除新鲜凋落叶(R1)对TC的降低效应最大，而阔叶林中去除新鲜凋落叶和根系(R2)对TN的降低程度最为显著。彭思瑞等[15]的长期实验也发现，杉木凋落叶去除对土壤有机碳(SOC)的负效应大于根系去除；类似地，Wu等[16]报道阔叶林去除凋落叶对SOC的降低幅度大于去除活根。
[bookmark: OLE_LINK3][bookmark: OLE_LINK30]在活性有机碳组分方面，三种处理间的土壤可溶性有机碳(DOC)和可溶性有机氮(DON)含量无显著差异。这可能意味着，在实验期间，凋落叶分解前期的物质输入与根系输入对DOC和DON的贡献差异不显著，或根系的贡献小于凋落叶分解后期释放的物质。易氧化有机碳(EOC)易被微生物利用[35]，本研究中针叶林R2处理(去除新鲜凋落叶和根系)的土壤EOC/DOC比值最高，表明其DOC更易被矿化。由于针叶林凋落物本身分解缓慢[36]，R2处理在断绝根系分泌物输入的同时，保留了凋落物分解后期的物质，可能导致土壤活性碳输入减少，促使微生物转而分解土壤中原有的、更稳定的有机质[37]，并因养分有效性降低而抑制了对芳香类化合物的分解，可能提高了有机质的芳香性指数。可见，因没有凋落物源物质的输入(R1和R2)，针叶林土壤碳氮降低，其中根系对促进惰性有机碳矿化作用的贡献可能更大，正如Sun等[38]报道，根系排除降低针叶林土壤稳定有机碳含量。
相比之下，阔叶林凋落物更易分解、养分含量高[36]，因此去除处理对降低土壤DOC的效果较弱。阔叶林R2处理的EOC/DOC比值最低，表明其可溶性有机质矿化较慢，有利于DOC和DON的积累。微生物通常优先分解高质量的凋落物[39]，这可能降低了EOC的含量。此外，阔叶林土壤细菌多样性更高，更能有效分解易分解有机质[40]。
根系对土壤碳氮循环的影响尤为关键。研究表明，与凋落叶相比，根系对土壤酶活性的影响更为显著[41]，并具有促进碳氮矿化的作用[42,43]。这一机制很好地解释了为何在针叶林中，R2处理(去除新鲜凋落叶和根系)的TC和TN含量反而高于R1处理(去除凋落物)：因为隔离根系消除了其促进矿化的作用，减缓了有机质的分解损耗，从而导致测得的碳氮含量相对偏高。同时，菌根真菌也被隔离，而菌丝碳输入对土壤氮矿化有重要贡献[44]。此外，两种林型根系的分布策略不同[45]及其分泌物差异(如阔叶林根系分泌物更利于固氮菌活动)[46]，共同导致R2处理对阔叶林土壤TN的影响尤为突出。
3.2 针、阔叶林不同凋落物处理对土壤矿化的影响
本研究中，针叶林去除凋落物(R1和R2)处理增加了土壤有机碳的累积矿化量，这与杨轶晗等[47]在樟子松林中的研究发现一致。这一现象可能源于碳源输入改变后微生物代谢策略的调整，移除凋落物和根系等易利用碳源，会降低微生物的碳利用效率(CUE)[48]，迫使微生物转而分解土壤中原本更难分解的有机质，从而促进CO₂排放[49]。特别是对于针叶林，其低质量凋落物能诱导更强的正激发效应[50]，因此去除新鲜凋落物(R1)对土壤碳库的激发潜力更大，这可能是导致其土壤总碳降低的主要原因。R2处理DOC的芳香性指数显著高于CK和R1(图5)，可能会抑制碳矿化[51]，但是由于缺少根的影响[52]，土壤总酚含量及其在总碳中所占比例在R2处理最低，有利于碳矿化，因此，综合表现为室内培养实验中R2的CO2累积排放量最高(图6)。培养实验表明，在缺乏凋落物碳氮输入的情况下，土壤碳矿化又有增加的潜力，如此将不利于土壤碳保存，这与2年试验研究结果相似[53]，凸显针叶林凋落物归还在维持土壤TC储量的重要性。
与碳矿化相比，不同处理对土壤氮矿化的净影响在培养实验中并不显著。培养过程中针叶林土壤铵态氮一直处于较低水平，说明以硝化作用为主；随着培养，NO3--N/可溶性总氮持续上升、SON/可溶性总氮持续降低(图8)，表明针叶林土壤净氮硝化维持很长时间(图9)。但这可能源于培养实验本身的条件：作为一个封闭系统，硝化作用产生的硝态氮无法通过植物吸收或淋溶损失，导致其持续积累，掩盖了真实的矿化速率。结合野外取样数据(R2处理硝态氮含量最高)分析，我们认为在原位环境下，去除根系(R2)处理对土壤氮库的影响可能小于对碳库的影响。然而，鉴于R2处理土壤CO2累积排放量最高，碳消耗增加，由于活性碳有促进土壤氮固定的作用[54]，因此，培养实验结果表明，在缺少碳输入条件下，不利于土壤硝态氮固定，而野外条件下，缺少植物根系的吸收(R2)，土壤硝态氮存在淋溶损失的风险。
阔叶林土壤有机碳的累积矿化量总体高于针叶林，这与徐天懂等[55]的发现一致，通常归因于其更高的酶活性(如酸性磷酸酶、脲酶、过氧化物酶)，这些酶能有效驱动有机质分解和氮素转化。本研究还观察到处理间矿化过程的动态差异：在培养前期(50天内)，阔叶林去除凋落物(R1)和去除根系(R2)处理的CO₂累积排放量均低于对照，其中R2最低，这与其较低的EOC/DOC比值所指示的惰性碳库特征相符，短期内土壤中可被微生物利用的活性碳较少，使得矿化受到抑制；然而在后期(75–125天)，R2处理的矿化量快速上升并超过其他处理。这表明断绝根系输入后，土壤有机质的分解过程发生了显著改变，即土壤碳的稳定性不会持久，微生物会通过调整代谢策略分解稳定碳库，使得矿化量补偿上升。Men等[41]的研究为这一现象提供了机理解释：凋落物去除(R1)显著提高了碳氧化酶活性，这可能增加了DOC的产生但暂时抑制了其矿化；而根系去除(R2)则可能通过改变微生物群落和酶活性，延迟了土壤碳的矿化过程。
尽管野外取样表明R2处理对阔叶林全氮(TN)的降低效应最大，但其室内培养的氮矿化速率却最低。凋落物去除更可能是通过改变土壤微环境(温度、湿度、pH)来影响氨氧化微生物的活性，进而调控硝化–反硝化过程[56]。此外，阔叶林根际富集的固氮菌，固氮菌在分解有机氮产生铵态氮后，会优先将其同化到自身生物量中，转化为微生物生物量氮，而不是直接释放到环境中，这种“固持作用”在短期内降低了可直接检测的无机氮含量，形成抑制氮矿化的“假象”，但长期可通过微生物残体分解缓慢释放氮，维持氮矿化的稳定性，避免无机氮因淋溶或反硝化流失[57]，同时也促进了有机无机复合体的形成，增强了碳的稳定性。室内培养实验后期大量铵态氮和SON的累积，且氮矿化速率降低并趋于平缓，可能抑制了氮矿化，主要是抑制了净氮硝化，而在野外可能不存在这种抑制作用，导致TN降低。
综上所述，凋落物处理对矿化的影响因林型和处理方式而异，其核心机制在于改变了“微生物-酶-底物”之间的互作关系：凋落叶作为关键的氮输入源，其去除直接减少了氮矿化的底物供应[58,59]。根系则通过分泌物(如有机酸、萜类)和根际酶活性(如脲酶)深刻调控着微生物活性和氮转化过程[57,60]，根系去除削弱了这一调控能力。凋落物和根系的化学组成(如C:N比)决定了矿化的方向。针叶凋落物C:N高，去除后对氮矿化底物影响较小，且其根系分泌物可能抑制硝化菌[60]，因此，根去除(R2)后反而可能因解除抑制而增加净硝化速率。相反，阔叶凋落物C:N低，是土壤氮的主要来源，其去除直接削减了氮底物库。同时，阔叶林丰富的根系分泌物和细根生物量[57]能促进固氮和矿化相关微生物活动，其去除对氮库的负面影响更为深远。值得注意的是，根系在加速碳矿化的同时，其输入的多酚等物质(如单宁)也可通过与有机氮或矿物质结合，形成稳定的复合物[19]，从而在长期尺度上增强碳氮的稳定性，形成一个复杂的“分解-稳定”动态平衡。因此，根系去除（R2）的净效应是打破这一平衡，其影响尤为深刻。

4 结论
本研究揭示了凋落物输入对维持森林土壤碳氮库的关键作用，并阐明了叶和根在不同林型中的独特功能。研究发现，去除凋落物显著降低了土壤全碳和全氮含量，但其影响程度因林型和处理方式而异：针叶林土壤碳库对凋落叶去除(R1)更敏感，而阔叶林土壤氮库对根系去除(R2)响应最为显著。机制上，断绝碳输入迫使微生物改变代谢策略，针叶林去除凋落物通过激发效应促进了原有有机碳的矿化；而阔叶林根系在维持氮循环方面扮演核心角色，其丰富的分泌物有效调控酶活性和固氮过程，维系了碳氮稳定性。本研究强调了在森林管理中，对于针叶林需重点关注凋落物归还，而对于阔叶林则需重视根系功能的保护，以实现土壤碳氮库的长期固存。
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