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填闲作物替代有机肥对设施土壤原生生物群落的影响
① 

周  瑶1，朱进同1，卢彬彬1，焦晓燕1*，王立革1,2* 

(1 山西农业大学资源环境学院，太原  030031；2 土壤健康山西省实验室，太原  030031) 

摘  要：为探究填闲作物替代有机肥对设施土壤原生生物群落的影响，本研究通过随机区组田间定位试验，设置农民习惯有机肥用

量且休闲(CK)，50% 农民习惯有机肥用量且休闲(NC)，50% 农民习惯有机肥用量且在休闲季种植饲草玉米(CM)、饲草高粱(CS)

和饲草黑豆(CL) 5 个处理，采用扩增子测序分析原生生物群落变化。结果表明：各处理原生生物群落以变形虫超群(46.9%)和 SAR

超群(45.1%) 为主；CS 和 CL 处理显著提高原生生物群落 Shannon 多样性指数，提高幅度为 26.1% 和 22.9%(P<0.05)。功能组成分

析显示，捕食型原生生物占主导(59.1%~65.0%)，填闲处理使其相对丰度提高 3.9%~10.0%；光养型原生生物相对丰度降低 7.2%~ 

42.2%，其中 CS 处理降幅显著(P<0.05)。土壤原生生物物种组成与土壤理化性质相关性分析和偏最小二乘路径模型表明，土壤性质

(速效钾、有机质)对光养型原生生物产生显著负效应(P<0.001)；对捕食型原生生物产生正效应，但不显著；捕食型原生生物对群落

多样性贡献最大。综合而言，填闲作物可通过改善土壤理化性质，进而调节原生生物功能类群结构，并提高其多样性。研究结果为

设施土壤可持续管理提供科学依据。 
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Effects of Catch Crops as Organic Fertilizer Substitutes on Protist Communities in Facility 
Soil 
ZHOU Yao1, ZHU Jintong1, LU Binbin1, JIAO Xiaoyan1*, WANG Lige1,2* 
(1 College of Resources and Environment, Shanxi Agricultural University, Taiyuan  030031, China; 2 Soil Health Laboratory in 
Shanxi Province, Taiyuan  030031, China) 

Abstract: To investigate the effects of catch crops as the substitutes for organic fertilizers on soil protist communities in greenhouse 

facilities, a randomized block field experiment was conducted with five treatments: conventional organic fertilizer application with 

fallow (CK), 50% conventional organic fertilizer with fallow (NC), 50% conventional organic fertilizer with forage maize (CM), forage 

sorghum (CS), and forage legumes (CL) during the fallow season. Amplicon sequencing was used to analyze changes in protist 

communities. Results showed that protist communities in all treatments were dominated by Amoebozoa (46.9%) and SAR (45.1%) 

supergroups. CS and CL significantly increased Shannon diversity index of protist communities by 26.1% and 22.9%, respectively 

(P<0.05). Functional composition analysis revealed that predatory protists were predominant (59.1%–65.0%), and the catch cropping 

treatments increased their relative abundance by 3.9%–10.0%; while the relative abundance of phototrophic protists decreased by 

7.2%–42.2%, with a significant decrease under the CS treatment(P<0.05). The correlation analysis between soil protist species 

composition and soil physicochemical properties, along with partial least squares path modeling, demonstrated that soil properties 

(available potassium and organic matter) had a significant negative effect on phototrophic protists (P<0.001), and a positive but not 

significant effect on predatory protists, with predatory protists contributing most to community diversity. In conclusion, catch crops can 

regulate the functional group structure of soil protists and enhance soil protist diversity by improving soil physicochemical properties. 

The study provided a scientific basis for sustainable management of greenhouse soils. 
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设施农业作为现代农业集约化生产的重要模式，

在保障粮食安全和提高土地利用效率方面发挥着关

键作用。而当前设施生产中有机肥用量超出作物实际

需求量的现象普遍存在，导致其养分在土壤中盈余，

而未被矿化的氮磷养分在设施环境高频灌溉和雨季

淋洗作用下大量流失[1]，不仅造成资源浪费，更成为

农业面源污染的贡献源。 

填闲作物为短期轮作的一种形式[2]，可视为农业

可持续发展的重要管理措施。种植填闲作物不但能减

少土壤氮素流失[3]，而且对控制土传病原体有一定积

极作用[4]。更重要的是，填闲作物通过原位还田在秸

秆腐解过程中持续释放有机碳[5]，可替代部分外源有

机肥的碳素供给功能[6]。不同填闲作物还田后形成不

同 C/N 特征的有机基质，进而影响土壤微生物群落

的结构和功能[7]，促进植物生长发育[8]，增加作物产

量[9]。有机肥减量并结合填闲作物原位还田养分管理

策略不仅能降低土壤中氮、磷淋洗，还能维持土壤肥

力和保障作物生长[10]，为构建可持续的设施农业生

产体系提供重要途径。 

土壤微生物群落作为地下生态系统的核心驱动

力，在养分循环和生态功能维持中发挥关键作用[11]。

基于土壤食物网理论，微生物群落的变化会通过营养

级联效应影响整个土壤生态系统的稳定性。目前，设

施土壤相关研究多聚焦于细菌、真菌等微生物类群以

及线虫等土壤动物的群落结构与动态。然而，作为连

接微生物与后生动物的关键环节，原生生物群落对农

业管理措施的响应机制却鲜有深入研究[12]。 

原生生物是除动物、植物及真菌之外的其他真核

生物[12]，在土壤微生物群落中扮演着关键角色[13]，

具有多种生态功能[12,14]。按其在土壤食物网中的功

能作用，主要分为捕食型、光养型和寄生型。其中，

捕食型原生生物以选择性捕食来调节微生物群落组

成[15]，促进养分从微生物生物量向可利用性养分转

化，在土壤氮循环中发挥“微生物泵”的重要作用[16]；

光养型原生生物参与土壤碳固定过程[12]；而寄生型

原生生物则调控微生物群落的种群动态。不同功能类

群原生生物对土壤环境变化的敏感性差异，使其成为

评估土壤质量变化的重要生物指标[17]。已有研究发

现，秸秆配施氮肥可缓解单施氮肥导致的原生生物群

落多样性下降[18]，说明原生生物群落结构能够快速

响应施肥管理措施。另外，原生生物 α 多样性变化也

可反映土壤健康状况和稳定性[19]。鉴于原生生物在

土壤生态系统物质循环中的关键作用，尤其是原生生 

物对于常年高频次施肥后设施土壤的响应机制研究

鲜见报道。为此，本研究基于 6 年的定位试验，分析

比较不同填闲作物替代有机肥管理下原生生物功能类

群的响应特征及其与土壤理化性质的关系，为建立基

于生物学指标的设施农业微生物生态功能管理评价体

系提供理论依据，同时为构建集约化设施农业养分高

效管理模式与生态环境保护协调发展提供实践指导。 

1  材料与方法 

1.1  试验区概况 

本研究在山西省临汾市曲沃县 (111°33′16″E，

35°38′51″N)磨盘岭现代农业园区进行。该地区属温

带大陆性季风气候，年平均气温为 12.7 ℃，全年无

霜期约 190 d，霜冻一般出现在 10 月下旬，结束于次

年 4 月中旬。试验依托 2018 年建立的定位试验，在

已连续种植 19 年的日光温室内开展。供试土壤为石

灰性褐土，供试蔬菜为黄瓜，采用越冬长茬栽培模式。

2018 年测定 0~20 cm 土壤全氮为 2.1 g/kg，有效磷为

285.1 mg/kg，速效钾为 460.2 mg/kg，有机质为 32.9 g/kg，

pH 7.93，EC 值 375.0 μS/cm。 

1.2  试验设计 

采用随机区组设计，设置 5 个处理，分别为农民

习惯有机肥用量且休闲(CK)，50% 农民习惯有机肥

用量且休闲(NC)，50% 农民习惯有机肥用量且休闲

季种植饲草玉米(CM)、饲草高粱(CS)、饲草黑豆(CL)。

每处理 3 个重复，各小区面积为 31.2 m2。 

2018—2023 年期间，每年在蔬菜拉秧后(设施休

闲季)种植填闲作物，于下茬蔬菜移栽定植前将其原

位压青还田后施入底肥，各处理每年底肥施入的有机

肥种类相同，其用量按照试验设计施入，各处理仅是

底肥中有机肥用量不同，其在蔬菜生育期的水、肥、

药管理及农事操作均一致。 

本研究于 2023 年 7 月 21 日种植填闲作物，2023

年 9 月 16 日将其原位粉碎压青还田。2023 年 9 月 18

日，施入底肥后旋地起垄，底肥包括腐熟的牛粪(OM：

45.2%；N：1.4%；P：0.5%；K：1.1%)和复合肥(N∶

P2O5∶K2O=18∶18∶18)。牛粪施用量为：CK 处理

60 t/hm2，NC、CM、CS 和 CL 处理均为 30 t/hm2；

复合肥各处理用量均为 750 kg/hm2。2023 年 9 月 27

日移栽定植蔬菜(黄瓜)，于 2024 年 6 月 28 日拉秧，

蔬菜生育期各处理均采用膜下沟灌浇水追肥，且灌溉

量和追肥量相同。填闲作物播种量、还田时干物质量

和养分吸收量见表 1。 
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表 1  填闲作物播种量、干物质量和养分吸收量 
Table 1  Seeding rates, dry matter biomass, and nutrient uptake of catch crops under different treatments 

养分含量(g/kg) 养分吸收量(kg/hm2) 处理 播种量 
(kg/hm2) 

干物质量 
(t/hm2) N P K N P K 

CM 37.5 8.3±0.6a 18.8 2.4 39.4 155.8±10.0a 19.7±0.8a 326.7±19.2a 

CS 22.5 8.9±1.8a 15.8 2.1 36.0 139.2±16.2a 19.2±4.7a 315.2±26.5a 

CL 30.0 1.3±0.5b 34.6 3.3 38.2 44.3±15.2b 4.0±0.8b 48.2±13.5b 

注：同列数据小写字母不同表示处理间差异达 P<0.05 显著水平，下同。 

 
1.3  试验方法 

1.3.1  样品采集与处理    2024 年 6 月 23 日(黄瓜

拉秧前)采集土壤样品。在各处理小区选择长势一致

的 3 株黄瓜植株，清理根基周围的表层土壤及杂物

后，以根基为中心用铁锹挖 20 cm 间方根系土柱，将

根区土抖落至事先备好的灭菌袋中，3 株根区土混成

1 份土壤样品，并将其低温保存带回室内。首先将混

合样品过 2 mm 筛，随后再将过筛后的样品分为 2 份，

一份用于扩增子测序分析，一份经风干后用于土壤理

化性质测定。 

1.3.2  土壤理化性质测定    土壤理化性质测定参

照《土壤农化分析》[20]。土壤 pH 采用复合电极法测

定(水土质量比 2.5∶1)；土壤电导率(EC 值)采用电导

仪法测定(水土质量比 5∶1)；土壤全氮(TN)采用浓硫

酸氧化–凯氏定氮法测定；土壤有机质(SOM)采用重

铬酸钾氧化–滴定法测定；有效磷(AP)采用 0.5 mol/L 

碳酸氢钠浸提–钼锑抗比色法测定；速效钾(AK)采用

1 mol/L 醋酸铵浸提–火焰光度法测定。 

1.3.3  DNA 提取与扩增子测序    使用 E.Z.N.A.® 

soil DNA kit 提取土壤样本总 DNA。经 1% 琼脂糖

凝胶电泳与 NanoDrop 2000 对提取的 DNA 进行质量

检测及浓度、纯度评估后，采用带 Barcode 序列的引

物 F-TAReuk454FWD1/R-TAReukREV3[21]对真核生

物 V4 高变区进行 PCR 扩增。所得产物经纯化与定

量，最终按等摩尔比混合，构建测序文库，并委托上

海美吉生物医药科技有限公司在 Illumina MiSeq 平

台上完成测序。 

原始测序数据导入 QIIME2 分析流程，通过

DADA2 插件进行质控与去噪处理，获得高质量的扩

增子序列变体 (ASVs)。基于 PR2 数据库 (Protist 

Ribosomal Reference Database，version_4.5)对 ASV

进行物种注释[22]。为进一步明确研究对象，从真核

生物类群中剔除真菌、链形植物、后鞭毛生物_X、

红藻门及后生动物等非原生生物类群，生成用于分

析的原生生物 ASV 分类表[19]。参照已有功能分类

体系 [14]，将原生生物在门水平上划分为捕食型、寄

生型、光养型及未分类功能群，以系统评估其生态功

能多样性。 

1.4  数据统计与分析 

采用单因素方差分析(One-way ANOVA)进行统

计检验，并使用邓肯(Duncan)事后检验法判断不同处

理间差异的显著性，显著性水平设为 P<0.05。选用 R

语言“vegan”包和“picante”包计算原生生物的 α

多样性指数(Shannon 指数)；通过基于 Bray-Curtis 距

离的主坐标分析(PCoA)可视化群落结构差异，并借

助“vegan”包中的相似性分析(ANOSIM)检验组间差

异的显著性水平。使用 R 语言中“tidyverse”包对原

生生物门水平物种进行相对丰度计算，并使用

“ggplot2”包作图。采用 Pearson 相关分析检验原生

生物各营养类型物种组成与土壤性质间的相关性，选

用“GGally”包绘制相关性分析矩阵图。采用偏最小

二乘路径模型(PLS-PM)对土壤理化性质、各原生生

物功能类群相对丰度和原生生物群落 α 多样性之间

的关系进行评价，通过自举法(1 000 次迭代)验证路

径系数和决定系数(R2)的估计，利用拟合优度指标对

模型的整体预测性能进行评价。数据可视化处理基于

R(v4.0.3)完成，最终图像在 Adobe Illustrator 中整合

输出。 

2  结果与分析 

2.1  土壤理化性质 

由表 2 可知，与 CK 相比，CM、CS 和 CL 处理

土壤 pH 分别显著提高 0.5、0.3 和 0.4 个单位(P<0.05)；

EC 值、容重、全氮含量则分别显著降低 12.3%、

31.2%、32.4%，4.3%、11.4%、11.5% 和 10.8%、12.7%、

10.9% (P<0.05)。CM 和 CS 处理土壤速效钾含量较

CK 分别显著提高 4.1% 和 12.0%(P<0.05)，而 CL 处

理则显著降低，降幅为 6.7%(P<0.05)。与 CK 相比，

NC 处理土壤有机质含量显著降低 13.6%(P<0.05)，而

填闲处理(CM、CS、CL)则与 CK 无显著差异。 



842 土      壤 第 58 卷 

http://soils.issas.ac.cn 

表 2  土壤理化性质 
Table 2  Soil physicochemical properties 

处理 pH EC(µS/cm) 容重(g/cm3) 有机质(g/kg) 全氮(g/kg) 有效磷(mg/kg) 速效钾(mg/kg) 

CK 7.6±0.02d 186.6±3.45a 1.5±0.02a 33.8±2.33a 3.1±0.12a 260.7±31.31a 611.2±8.27c 

NC 7.6±0.01d 193.5±6.55a 1.4±0.02b 29.2±0.44b 2.9±0.18ab 242.0±23.52a 486.0±13.62e 

CM 8.1±0.04a 163.7±4.15b 1.4±0.01b 30.8±1.03ab 2.8±0.16b 250.5±37.01a 636.1±11.17b 

CS 7.9±0.04c 128.3±0.10c 1.3±0.01c 30.6±1.47ab 2.7±0.12b 221.0±24.89a 684.2±8.58a 

CL 8.0±0.03b 126.2±3.40c 1.3±0.03c 30.7±1.89ab 2.8±0.18b 231.7±22.26a 570.3±10.79d 

 

2.2  原生生物群落结构和多样性 

对各土壤样本进行扩增子测序，得到真核生物

18S rRNA 的 1 884 492 条序列，共聚类为 7 885 个扩

增子序列变体(ASVs)，剔除植物、后生动物及真菌等

其他真核生物的 ASVs 后，共获得原生生物 4 407 个

ASVs，占真核生物总 ASVs 的 55.9%。按“超群”

分类系统划分，变形虫超群(Amoebozoa)的相对丰度

最大，占原生生物超群的 46.9%；其次是 SAR 超群

的根足虫超群(Rhizaria)、囊泡虫超群(Alveolata) 和

不等鞭毛生物超群 (Stramenopiles)，占比分别为

20.7%、14.6% 和 9.8% (图 1)。 

 

图 1  土壤环境中原生生物超群的相对丰度 
Fig. 1  Proportional abundances of soil protistan supergroups 

 
不同处理土壤原生生物优势门类大致相同(图

2A)。其中，叶足亚门(Lobosa)为最主要类群，平均

相对丰度约为 24%~31%；丝足虫门(Cercozoa)、锥足

亚门(Conosa)、中心毛虫门(Centroheliozoa)、纤毛虫

门(Ciliophora)及绿藻门(Chlorophyta)比例也较高，平

均相对丰度约为 4%~14%，共同构成土壤原生生物的

优势门类。对门水平上原生生物相对丰度排名前 20

的 优 势 门 进行 统 计 分 析， 结 果 表 明锥 足 亚 门

(Conosa)、绿藻门(Chlorophyta)和隐藻门(Cryptophyta)

处理间存在差异(图 2B)。有机肥施用量降低后，锥

足亚门(Conosa)相对丰度整体提高，其中 NC 和 CS

处理较 CK 分别显著提高 60.7% 和 67.5%(P<0.05)。

在有机肥施用量同等条件下，与 NC 处理相比，CM

和 CS 处理绿藻门(Chlorophyta)相对丰度均呈降低趋

势，其中 CS 处理显著降低了 41.0%(P<0.05)。与 NC

处理相比，填闲处理(CM、CS、CL)均降低了隐藻门

(Cryptophyta)相对丰度，其中 CM 处理显著降低

34.5%(P<0.05)。 

由图 3A 可知，CS 和 CL 处理较 CK 处理显著

提高了原生生物的 Shannon 指数(P<0.05)，提高幅

度分别为 26.1% 和 22.9%，表明填闲饲草高粱(CS

处理)和饲草黑豆(CL 处理)提高了原生生物的 α 多

样性。基于 Bray-Curtis 距离对不同处理原生生物

群落结构进行 PCoA 分析与 ANOSIM 组间差异检

验，结果表明(图 3B)，各处理土壤原生生物群落结

构无显著差异，说明无论是有机肥减量还是在此基

础上种植填闲作物均未对土壤原生生物的群落结

构产生显著影响。 

2.3  土壤原生生物群落功能组成变化 

表 3 反映了土壤原生生物群落的功能组成变化

情况。在所有处理中，捕食型原生生物占 59.1%~ 

65.0%，光养型原生生物占 4.8%~8.3%，寄生型原生

生物占 3.1%~4.4%。在等量有机肥条件下，相较于

NC 处理，种植填闲作物(CM、CS、CL 处理)均提高

捕食型原生生物的相对丰度(增幅 3.9%~10.0%)；降

低光养型类群的相对丰度(降幅 7.2%~42.2%)，其中，

CS 处理降幅显著，为 42.2%(P<0.05)。 

2.4  土壤原生生物功能类群与土壤理化性质间的

关系 

土壤原生生物功能类群和土壤理化性质的相关

性矩阵分析(图 4A)表明，寄生型和捕食型原生生物

相对丰度之间存在显著正相关关系(P<0.05)；光养型

原生生物相对丰度与速效钾、土壤有机质之间均存在

负相关关系，其中，与速效钾之间达极显著负相关关

系(r= –0.597，P=0.000 55)，与土壤有机质之间达显

著负相关关系(r = –0.374，P = 0.037)(图 4B)。 
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(A. 门水平上的土壤原生生物群落组成；B. 原生生物群落优势门的相对丰度变化。图 B 中小写字母不同表示处理间差异达 P<0.05 显著

水平；箱体下边界和上边界分别表示第一四分位数(Q1)和第三四分位数(Q3)，箱内横线表示中位数。下同) 

图 2  土壤原生生物群落门水平物种组成及优势门相对丰度变化 
Fig. 2  Phylum-level taxonomic composition and variations in relative abundance of dominant phyla within soil protist communities 

 

(A. Shannon 指数；B. PCoA 分析) 

图 3  不同处理土壤原生生物群落 α 多样性与 β多样性 
Fig. 3  Alpha and beta diversities of soil protists communities under different treatments 
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表 3  土壤原生生物不同功能类群相对丰度(%) 
Table 3  Relative abundances of different functional groups in soil protist communities 

原生生物功能类群 CK NC CM CS CL 

寄生型 3.1±1.1a 3.9±1.5a 3.4±1.1a 4.4±2.1a 3.4±0.8a 

光养型 5.3±1.7ab 8.3±1.3a 5.5±2.1ab 4.8±2.3b 7.7±2.0ab 

捕食型 63.5±9.5a 59.1±8.4a 61.4±3.3a 65.0±7.7a 63.4±7.5a 

注：数据以平均值±标准差表示(n=3)；同行数据小写字母不同表示处理间差异达 P<0.05 显著水平。 

 

(图 A 为土壤原生生物功能类群与土壤理化性质的相关性矩阵图；上三角显示 Pearson 相关系数，*、** 和 *** 分别表示相关性达 P<0.05、

P<0.01 和 P<0.001 显著水平；下三角为各变量对应的散点图；对角线为各变量的核密度分布图(绿色填充区域)，其中横轴表示变量取值，

纵轴表示概率密度。土壤原生生物包括捕食型原生生物(Phagotrophs)、光养型原生生物(Phototrophs)和寄生型原生生物(Parasites)，土壤

理化性质包括 pH、电导率(EC)、土壤有机质(SOM)、容重(BD)、有效磷(AP)、速效钾(AK)、全氮(TN)。图 B 为光养型原生生物与土壤

理化性质的回归分析图；蓝色阴影区域表示 95% 置信区间) 

图 4  土壤原生生物功能类群与土壤理化性质的相关性 
Fig. 4  Correlations between soil protist functional groups and soil physicochemical properties 

 

偏最小二乘路径模型(图 5A)表明，土壤性质(有

机质、速效钾)对光养型原生生物物种组成具有显著

负向影响(P<0.001)，而对捕食型和寄生型原生生物

物种组成分别表现为正效应和负效应，但均不显著。 
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各原生生物功能类群之间也存在相互作用，光养型原

生生物对寄生型的正效应和对捕食型的负效应均不

显著，而寄生型原生生物可显著正向影响捕食型原生

生物(P<0.05)。此外，光养型和捕食型原生生物物种

组成均显著正向影响原生生物群落 α  多样性

(P<0.05)，且捕食型原生生物物种组成与原生生物群

落 α 多样性的相关性更为密切。在标准化效应分析

中(图 5B)，土壤性质和光养型、寄生型、捕食型原

生生物物种组成对原生生物群落 α 多样性的效应不

同，其中土壤性质对原生生物群落 α 多样性表现为负

效应，而光养型、寄生型、捕食型原生生物物种组成

对原生生物群落 α 多样性表现为正效应。对原生生

物群落 α 多样性直接的正向影响从大到小依次是捕

食型(0.525)、光养型(0.332)和寄生型(0.245)。模型的

拟合优度达到 0.49，表明该 PLS-PM 模型能够较好地

解释土壤理化性质、各原生生物功能类群的物种组成

与原生生物群落 α 多样性之间的关系。偏最小二乘

路径模型和标准化效应分析的结果揭示了土壤环境 

 

(图 A 中实线箭头和虚线箭头分别代表正向和负向效应；*、**和***分别表示影响达 P<0.05、P<0.01 和 P<0.001 显著水平) 

图 5  原生生物群落 α 多样性组成影响因素的偏最小二乘路径模型 PLS-PM(A)以及模型各影响因素的直接、间接和总效

应柱状图(B) 
Fig. 5  Partial least squares path modeling (PLS-PM) of factors influencing α diversity composition of protist communities (A), and bar chart 

showing direct, indirect, and total effects of various influencing factors in model (B) 
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因子通过影响原生生物各功能类群的物种组成调节

原生生物群落多样性，且不同功能类群的原生生物之

间存在复杂的关系。 

3  讨论 

3.1  填闲作物对土壤理化性质的影响 

有机肥减量(NC 处理)显著降低了土壤有机质含

量，而在此基础上连续多年种植填闲作物(饲草玉米

CM 处理、饲草高粱 CS 处理和饲草黑豆 CL 处理)对

土壤有机质含量无显著影响(表 2)，与课题组前期研

究结果一致[10]，这表明填闲作物在维持土壤有机质

水平方面具有与有机肥相似的作用[23]。这种替代效

应主要是由于填闲作物原位还田为土壤提供了有机

碳源。 

填闲作物在生长过程中可吸收耕层土壤多余盐

分，且秸秆原位还田腐解过程中释放的腐殖酸官能团

可有效中和土壤酸性[24]，对降低土壤 EC 值和提高土

壤 pH 有一定积极作用(表 2)。此外，填闲处理还降

低了土壤容重(表 1)，改善土壤物理结构。有机肥减

量和填闲处理土壤全氮含量均有所降低，而填闲处理

(CM、CS、CL)相比 NC 处理下降明显，主要归因于

填闲作物生长期对氮素的吸收[25]及其秸秆还田后微

生物固持氮素[26]的双重作用结果，从而促使氮素由

土壤库向植物-微生物活性库再分配并加快其生物循

环[27]。不同填闲作物对土壤速效钾的影响表现出明

显差异(表 2)，主要是因为禾本科填闲作物(饲草玉

米、饲草高粱)的高生物量及其钾素吸收量高于豆科

作物(饲草黑豆)，其秸秆腐解所释放的钾素量不同所

致，由此说明，填闲作物秸秆还田的生物量是影响土

壤速效钾水平的关键因素[28]。综上所述，长期种植

填闲作物，可改善设施土壤结构，对缓解设施农业中

普遍存在的次生盐渍化障碍问题有一定调节作用。 

3.2  填闲作物对原生生物多样性和群落组成的影响 

原生生物是土壤中最具优势的真核生物[12]，是

土壤环境和质量变化的指示者，而土壤管理措施显著

影响原生生物群落组成[29]。因变形虫具有多样化的

捕食策略和环境耐受能力[30]，使其能够在各种农业

管理措施下保持较高的丰度，本研究各处理中变形虫

超群在土壤原生生物群落中占比较大(图 1)。此外，

SAR 超群中根足虫超群(Rhizaria)占比最高，其次是

囊 泡 虫 超 群 (Alveolata) ， 不 等 鞭 毛 生 物 超 群

(Stramenopiles)的比例最低，这种递减分布格局反映

了非泥炭土壤生态系统中原生生物群落的典型结构
[31]。叶足亚门(Lobosa)、丝足虫门(Cercozoa)、锥足

亚门(Conosa)、中心毛虫门(Centroheliozoa)及绿藻门

(Chlorophyta)构成了各处理土壤原生生物群落的优

势门类(图 2A)，与胡菏等[18]在大田试验中氮肥配施

秸秆处理的土壤优势类群研究结果相似，说明在不同

生境及其耕作制度下的原生生物群落门水平物种具

有共性，但其相对丰度会随填闲作物种类而产生差

异。其中，CS 处理显著提高锥足亚门(Conosa)的相

对丰度；在同等有机肥施用量条件下，CS 处理显著

降低绿藻门(Chlorophyta)的相对丰度，CM 处理则显

著降低隐藻门(Cryptophyta)的相对丰度(图 2B)，表明

不同填闲作物对不同原生生物类群的影响存在差异，

其中填闲饲草高粱影响较大。 

填闲处理的原生生物群落结构虽未表现出显著

差异(图 3B)，但多样性的提升表明填闲作物为原生

生物提供了更加多样化的栖息环境。这可能与填闲作

物根际分泌物的多样性以及不同植物残体分解过程

中形成的异质性微环境有关[12]。本研究发现填闲饲

草高粱(CS)和饲草黑豆(CL)处理显著提高原生生物

的 Shannon 多样性指数(图 3A)，表明其具有促进土

壤原生生物多样性的潜力。以往研究表明，作物残体

还田通过改善土壤理化性质及生物学性质，为土壤原

生生物提供更加适宜的生存环境[32]。饲草黑豆或许

是通过与根瘤菌共生固氮，改善土壤氮素营养状况，

从而有利于原生生物的生存与繁殖[33]；而饲草高粱

则可能因其根系或植物残体分泌如糖类和有机酸

等多种有机物，改变土壤微生物区系的丰富度和多

样性 [34]，最终对原生生物的群落组成产生影响。 

3.3  填闲作物对原生生物功能类群的生态调节作用 

各处理中捕食型原生生物均占主导地位，其次是

光养型和寄生型(表 3)。捕食型原生生物是通过捕食

细菌、真菌等途径调控土壤微生物群落结构，促进土

壤养分循环，从而影响农田生态系统功能[18]，其优

势地位反映了它是土壤食物网中的关键环节。增施有

机物料通过刺激微食物网中基础营养类群(细菌与真

菌)的生长[35]，为捕食型原生生物创造了更有利的资

源条件，因此在同等有机肥用量条件下，3 种填闲处

理较有机肥减量且休闲处理(NC)的捕食型原生生物

的相对丰度提高。光养型原生生物相对丰度的降低反

映了土壤生态环境从自养向异养系统的转变，这种转

变符合土壤食物网理论中关于有机物输入对微生物

群落结构影响的预测[36]。本研究表明，填闲饲草高

粱处理(CS)的光养型原生生物相对丰度较休闲处理

(NC)显著降低(表 3)，说明种植填闲饲草高粱的土壤

生态环境开始从自养型向异养型转变。 
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3.4  土壤环境因子对原生生物功能类群的驱动机制 

光养型原生生物在养分贫瘠环境中通过光合作

用减少对外源有机碳的依赖[37]，从而提高其在环境

中的适应性。本研究结果表明，光养型原生生物相对

丰度与土壤速效钾和有机质呈显著负相关关系(图

4)，PLS-PM 模型中土壤性质(速效钾和有机质)对光

养型类群具有负向影响(图 5A)，表明在设施高养分

土壤环境中，异养型微生物具有更强的竞争优势，能

够快速利用有机质和矿物养分，抑制光养型原生生物

的生长，符合营养竞争假说的作用机制[38]。说明在

设施生产过程中，通过种植填闲作物并降低有机肥用

量，可改变土壤环境因子，影响原生生物功能类群，

有利于调节设施土壤养分资源的再分配，提高养分利

用效率，其中填闲饲草高粱处理作用效果最佳。 

本研究构建的 PLS-PM 模型拟合优度为 0.49(图

5A)，表明约 51% 的原生生物群落 α 多样性变异未

被解释。从标准化效应分析来看(图 5B)，土壤性质

的直接效应相对较低，这可能与模型仅纳入速效钾和

有机质两个指标有关，而土壤酶活性、微生物生物量

C/N 及根系分泌物也会影响土壤性质，进而影响土壤

微生物群落[12, 39]。然而，模型仅包含原生生物三类

功能类群的直接路径，未考虑土壤微生物、线虫等多

营养级互作效应[40]。另外，从捕食型类群直接效应

较高的结果说明，捕食型原生生物对群落多样性调控

作用更强；此外，寄生型类群可显著促进捕食型类群

(P<0.05)，这种级联效应进一步增强后者对群落多

样性的贡献。该结果符合中等干扰假说，适度的捕

食压力可防止某类物种过度占优，维持群落共存和

多样性 [41]。因此，未来需从土壤生物化学过程及多

营养级互作网络等综合因素分析，系统揭示原生生物

群落多样性的驱动机制。 

4  结论 

1) 种植填闲作物降低了设施土壤 EC 值和容

重，且提高了土壤 pH，并具有替代部分有机肥的

作用效果，对缓解设施土壤酸化和次生盐渍化障碍

有调节作用。 

2) 以饲草高粱和饲草黑豆为填闲作物可提高设

施土壤原生生物的 α 多样性，其中，光养型和捕食型

类群是其变化的主要因素。 

3) 种植填闲作物并替代有机肥，通过改变设施

土壤环境因子，进而影响原生生物功能类群分布；光

养型原生生物受土壤环境因子影响较大，其中，土壤

有机质和速效钾是主要驱动因子。 

综上表明，在设施休闲季通过长期种植填闲作

物，可调节设施土壤环境因子，从而改变原生生物功

能类群，是设施土壤健康可持续管理措施之一。 
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