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不同水分模式对山东茶园土壤氮素动态的影响
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摘要:以山东茶园土壤为研究对象,采用室内好气培养法,分析了恒定湿润和干湿交替模式下土壤氮素转

化特征。结果表明:(1)至培养结束时,恒湿模式下60%WHC处理土壤净矿化量和净硝化量较高;脲酶和

亚硝酸还原酶活性较强。20%WHC处理下土壤净矿化速率、净硝化速率严重受到抑制。(2)干湿交替模

式下复水后土壤净矿化量、净硝化量以及酶活性得到增强,并出现“脉冲”式变化。(3)2种模式下氮素损失

均为N2O排放量大于NH3 挥发量。N2O排放量与土壤含水量呈正比,NH3 挥发量与土壤含水量呈反

比。干湿交替均增强土壤N2O和NH3 排放量。(4)结构方程模型(SEM)揭示土壤含水量通过直接或间

接作用影响土壤氮素转化(p<0.001),脲酶显著影响恒湿模式下土壤氮素转化(p<0.001),而亚硝酸还原

酶在2种模式下均显著负影响氮素转化(p<0.001)。研究结果有助于更好地调节茶园生态系统中土壤管

理及氮肥的使用。
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Abstract:Inthisstudy,thecharacteristicsofnitrogentransformationinteagardensoilofShandongProvince
wereanalyzedbyindooraerobicculture.SoilNtransformationandenzymesactivitiesinconstantwetand
dry/wetcycleconditionsweremeasured.Theresultsshowedthat:(1)Thenetmineralizationquantityand
netnitrificationquantity,theactivitiesofureaseandnitritereductasewerethehighestinthe60%WHC
treatmentattheendofincubation.Thenetmineralizationandnetnitrificationrateswereseriouslyinhibited
in20%WHCtreatment.(2)Indry/wetcycletreatment,netmineralizationquantity,netnitrificationquantity
andenzymesactivitiesincreasedandthechangeof“pulse”patternappeared.(3)N2Oemissionwasgreater
thanNH3volatilizationinbothmodels.N2Oemissionwasdirectlyproportionaltosoilwatercontent,while
NH3volatilization wasinverselyproportional.Dry wetalternationenhanced N2Oand NH3 emissions.
(4)ThestructuralequationmodelrevealedthatsoilwatercontentaffectedsoilNtransformation (p<
0.001);ureasesignificantlyimprovedsoilNtransformationinconstantwettreatment(p<0.001),while
nitratereductaseinhibitedNtransformation(p<0.001)inconstantwetanddry/wetcyclemodels.These
resultsmighthelptobetterregulatesoilmanagementandtheuseofNfertilizerintheteagardenecosystem
underdifferentwatersupplyconditions.
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  氮素是茶树生长最重要的营养元素之一。随着

土壤有效氮含量的增加,茶树光合产物和氮化合物的

积累量增加,茶树萌发提早,发芽密度变大,茶氨酸、
水浸出物含量增加,从而能有效提高茶树产量[1-2],改



善茶叶品质[3-5]。山东茶区年平均降水量低于1000
mm,空气及土壤湿度均小于南方,在该生态系统中

经常接收不同程度的降水脉冲,这些脉冲所呈现的干

湿交替可不同程度地影响生长季节土壤氮素循环以

及氮素损失[6]。
土壤水分对土壤氮素矿化起关键作用,使土壤有

机氮在茶树吸收前转化为有效氮,如 NH4+—N和

NO3-—N。研究[7-9]发现,适当的土壤水分可以改善

土壤矿化。在土壤水压-1.5~0.03MPa范围内,土
壤水分的增加促进土壤净矿化速率和净硝化速率的

增强,土壤中无机氮含量增加。这一过程主要是由于

水分影响土壤微生物的生长和繁殖,从而对土壤氮素

矿化、硝化作用产生影响[10]。但极端的土壤水分条

件不利于土壤矿化。当土壤水分过低时,土壤微生物

的繁殖和活性受到抑制,降低土壤矿化度[11];而当土

壤水分过高时,相对较高的反硝化作用导致大量氮以

气态氮的形式释放,同样限制了矿化度[12]。此外,干湿

交替能够影响土壤有机氮素矿化和氮素损失。在半干

旱生态系统中,复水后第一时期土壤氮素矿化反应大于

固氮反应,土壤无机氮在短期内有波动[13]。随着时间的

推移,氮素矿化率和固定率逐渐降低,并达到平衡,即
干/湿循环期间的中度干旱可以促进土壤短期矿化,而
适宜的湿度更有利于土壤长期矿化。在干/湿循环下,
风干土壤的再湿润可以促进土壤的氮矿化[14]。

土壤系统中氮素损失除淋溶和地表径流外,含氮气

体排放也是损失途径之一,这其中N2O和NH3 挥发量

相对较大[15]。土壤N2O排放量遵循Ln正态分布[16]。
随着土壤含水量的增加,N2O排放量也增加,直到土壤

含水量达到约75%WFPS,随后N2O排放量随着土壤含

水量的增加而减少。土壤含水量>75%WFPS后,反硝

化作用是产生N2O的主要过程,并且随着土壤变得更加

厌氧,N2的排放量变得大于N2O的排放量[17]。酸性茶

园土壤常年施入大量氮肥,土壤的硝化和反硝化作用较

强,同时茶园土壤相对较为湿润,从而导致N2O大量排

放[18]。此外,土壤水分也显著影响土壤 NH3 挥发。
当土壤含水量较低时,加速土壤中尿素的水解,促进

NH4+—N浓度迅速升高,使 NH4+—N向 NH3 的

转化量增大[19]。当土壤含水量升高时,土壤水中溶

解较多氨,土—气界面氨的浓度梯度减小,氨扩散作

用减弱,挥发量降低[20]。
山东茶区降雨量偏少,且随年份变化具有明显的季

节性,降雨集中在夏季,表明氮至少在1年的某些时期

可能限制初级生产。因此,在干湿交替环境中研究山东

茶园土壤氮素转化是十分重要的。本研究采用室内培

养的方式,拟分析恒定湿润和干湿交替2种水分模式下

土壤氮素转化的动态变化,揭示不同水分模式下土壤氮

素转化与土壤酶活性的相互性关系,从而阐明不同水分

模式下土壤氮素转化规律,这对于茶园生产、应对恶劣

天气变化、提高茶叶产量品质、采用更加科学合理方式

促进茶产业更好的发展具有积极意义。

1 材料与方法
1.1 试验材料与试验设计

试验于2020年4—6月在山东农业大学茶学实

验室进行。试验土壤取自于山东省果树研究所茶树

种植基地(36°12'19″N,117°04'49″E),土壤类型为砂

壤土。试验取样时清除取样点表面植被,使用土钻于

茶园土壤0—20cm深度随机多点取样。将新鲜土样

过2mm筛,并通过自然晾干的方式控制土壤含水量

为田间最大持水量的20%,随后装瓶培养。土壤的

基本理化性质为土壤有机质含量12.2g/kg,pH5.3,
铵态氮含量20.01mg/kg,硝态氮含量15.13mg/kg。

培养试验在人工气候室内进行。培养温度为25
℃,相对湿度为40%,避光暗培养。称取相当于100
g烘干重的土壤,放入培养瓶中。培养瓶的盖子上钻

有小孔,便于瓶内外空气交换。试验共设恒湿和干湿

交替2组,各组试验均培养21天(表1)。恒湿组分

别在培养后的第1,3,5,7,14,21天取样,干湿组分别

在培养后的第1,3,5,7,8,10,12,14,15,17,19,21天

取样。试验均采用破坏性取样,每瓶土壤作为1个生

物学重复,重复3次。干湿交替试验过程中干旱处理

样品放入硅胶干燥器中调节土壤含水量。培养期间

每隔1~2天用无菌去离子水调节土壤含水量。
表1 试验设计

培养试验名称 处理 含水量设置

T20 20%WHC

恒湿试验
T40 40%WHC
T60 60%WHC
T80 80%WHC
T1 20%WHC
T2 60%WHC

干湿交替试验 T3 1~7天维持20%WHC,8~21天维持60%WHC
T4 1~14天维持20%WHC,15~21天维持60% WHC
T5 1~7天维持20%WHC,8~14天维持60% WHC,15~21天维持20%WHC

  注:WHC为田间最大持水量。
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1.2 测定指标与试验方法

1.2.1 土壤矿化及硝化参数的测定与计算 称取10
g培养后的土样,加入2mol/LKCl溶液50mL对土

壤进行浸提,振荡1h后过滤,采用连续流动分析仪

测定滤液中铵态氮及硝态氮含量[21]。土壤矿化及硝

化参数计算公式为:

 Nnit=(NO3-—N)t-(NO3-—N)t0 (1)

 Nm=(NH4+—N+NO3-—N)t-
(NH4+—N+NO3-—N)t0 (2)

RNnit=Nnit/Δt (3)

RNm=Nm/Δt (4)
式中:Nnit、Nm 分别为土壤净硝化量、净氮矿化量

(mg/kg);t、t0分 别 为 培 养 结 束、培 养 开 始 时 间。

RNm、RNnit分别为平均矿化速率、平均硝化速率(mg/

kg·d);Δt为培养天数(d)。

1.2.2 土壤 N2O气体收集与测定 取样前瓶盖换

成橡胶塞,将瓶口密封好。用真空泵反复抽取瓶内气

体,并通入新鲜空气,平衡瓶内与外界气体。在最后

一次更换新鲜空气后,收集20mL此时瓶内气体,作
为瓶内初始 N2O 浓度,随即密封培养。培养24h
后,采集20mL气体注入真空瓶中。参考 Shang
等[22]的方法,使用气相色谱仪(SHIMADZUGC-
2014C,Japan)测定N2O浓度。

1.2.3 土壤NH3 气体收集与测定 参照王峰等[23]

的方法并进行修改:收集当天将厚度为2cm、长度为

8cm的海绵均匀浸以15mL的磷酸甘油溶液(50m
L磷酸+40mL丙三醇,定容至1L)并置于培养瓶

中,海绵高度高于土层5cm。每次收集时间为24h,
收集完毕后迅速将海绵浸泡在2mol/LKCl溶液中,
振荡1h,使用连续流动分析仪测定铵态氮含量。

1.2.4 土壤酶活性测定 采用酚蓝比色法测定脲酶活

性[24]。向2g土壤中添加1mL甲苯。15min后,将

10mL尿素溶液(100g/L)和20mL柠檬酸盐缓冲液

(pH=6.7)混合到溶液中,然后在37℃下孵育3h,在

690nm处用比色法测定累积的NH4+—N。土壤反硝

化酶活性(DEA)采用硝酸盐残留法测定[25]。在1.0g
土样中加入1mL葡萄糖溶液(10g/L)和10mL硝

酸钾溶液(10g/L),37℃孵育48h,测定NO3-—N
浓度。以NO3- 为底物培养48h后测定NO3-—N
剩余量的方法衡量。参考Daniel等[26]的方法,使用

NaNO2作为底物来测定亚硝酸还原酶的活性。

1.3 数据处理

使用SPSSv16.0软件进行统计学及差异性分析

(LSD法),以95%置信区间确定统计学显着性,显着性

水平为p<0.05。对水分和土壤酶活性进行Pearson相

关性分析,使用Origin8.0软件进行图形的绘制。结构

方程式模型分析(structuralequationmodeling,SEM)可
以用来分析观测变量和潜在变量之间的因果关系。因

此,本文利用结构方程模型探明水分供应对土壤氮素

转化的直接影响,以及通过土壤酶活性产生的间接影

响。采用R语言“plspm”分析软件包进行土壤偏最

小二乘法路径模型构建,并计算路径模型中的路径系

数和决定系数(R2)的估计值,路径系数表示变量之

间线性关系的强度和方向[27]。该模型采用拟合优度

指数评价,拟合优度指数>0.7效果较好。

2 结果与分析
2.1 不同水分模式对土壤矿化及硝化过程的影响

土壤含水量对土壤氮素矿化的影响具有较大差

异。恒湿模式中T20除第3~5天Nm得到积累外,其
他培养时间为负值。T40在第3天 Nm 上升到15.14
mg/kg,随后积累量变化平稳。T60和T80均呈现先升

高后降低的趋势。至培养结束时,T60比T40和T80分
别显著提高21.90%,23.13%,T40和T80相差不大(图

1a)。恒湿模式中各处理RNm 呈现下降趋势,并在培

养7天后基本保持不变。第7天时 T40、T60、T80的

RNm比第1天分别降低5.58,8.67,7.70mg/(kg·d)
(图1d)。不同处理 Nnit均呈现上升趋势,至培养结

束时各处理Nnit大小为T60>T80>T40>T20,T60处理

Nnit为23.23mg/kg,显著大于其他处理(p<0.05)(图

1b)。在整个培养期内,各处理RNnit均呈现先上升后

下降的趋势,在培养第5天时达到峰值,各处理RNnit

大小为T60>T80>T40>T20。T60达到峰值时RNnit分别

比T80、T40、T20提高32.66%,57.22%,292.33%,并
且显著大于其他处理(p<0.05)。至培养结束各处理

RNnit均降低到最小值,处理之间的差异性与峰值时

相似(图1c)。
干湿交替对土壤氮素矿化的影响大于恒湿处理。

复水后T3、T4、T5Nm 由负转为正值,并逐渐增大。
随着培养时间的延长,复水处理Nm 达到峰值后开始

降低。复水培养至21天时,T3的 Nm 降低至20.83
mg/kg,与T2无差异。T5在复水7天后再次干旱,

Nm急剧降低,降低幅度达29.37mg/kg,培养结束后

Nm仍显著大于T1(图1e)。此外,干湿交替处理Nm

达到峰值时均呈现出前期干旱时间越长的处理峰值

越小。干湿模式中T3、T4、T5复水后RNm 升高(图

1h)。T3复水10天后RNm 保持恒定,比复水前增加

1.34mg/(kg·d)。T4复水时间稍晚,RNm 峰值小于

T3和T5。T5在复水后土壤含水量再次降低,RNm

下降速度加快,至培养结束时与 T1、T2差异不大。
干湿交替处理中 Nnit整体呈现出增加趋势。至培养

结束时T3比T2显著增加6.4%。T5在培养14天
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时由于土壤含水量降低导致 Nnit下降,降幅为12.53
mg/kg(图1f)。RNnit在整个培养期总体呈现下降趋

势。复水后T3、T4、T5均提高RNnit,但随着前期干

旱时间的延长,复水后RNnit最大值降低。复水后再

次干旱加速了RNnit的降低,T5处理至培养结束时

RNnit高于T1(图1g)。

  注:(a)、(b)、(c)、(d)为恒湿处理;(e)、(f)、(g)、(h)为干湿处理。

图1 不同水分处理中的土壤净矿化量、净硝化量、矿化速率、硝化速率

2.2 不同水分模式对土壤N2O排放的影响

由图2a可知,恒湿模式中不同含水量的土壤

N2O排放速率波动较大,其范围为0.06~1.10mg/
(kg·d)N。T20在整个培养期内N2O排放速率呈现

下降趋势,并在第5天后保持相对稳定。T40、T60、

T80在培养期3天后N2O排放速率达到峰值,分别是

T20的2.47,3.21,3.95倍。随后 N2O排放速率显著

降低,含水量越小的处理土壤N2O排放速率较早地

达到低速率、稳定排放状态。总体来看,土壤N2O排放

速率大小为T80>T60>T40>T20。由图2b可知,恒湿各

处理土壤N2O累积排放量随着培养时间的延长均呈现

上升趋势,且N2O累积排放量与培养时间相关性强,在
整个培养期内土壤N2O累积排放量范围在0.63~9.27
mg/kgN。培养21天时T80、T60、T40土壤N2O累积

排放量分别是T20的3.21,2.45和1.65倍。
由图2c可知,干湿交替增强土壤 N2O排放速
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率。T3、T4、T5在复水后N2O排放速率均呈现先上

升后下降的趋势。T2、T3、T4、T5处理N2O排放速

率最大值分别为0.90,0.56,0.46,0.62mg/(kg·d)

N,这表明干湿交替处理复湿的时间越延迟,N2O排

放速率达到最大时数值越小。T5在培养14天后土

壤含水量再次降低,土壤N2O排放速率加速降低,至

培养结束时 N2O排放速率仅高于 T1。由图2d可

见,干湿交替处理在复水后土壤N2O累积排放量显

著增多。总体来看,土壤N2O排放速率大小为T2>
T5>T3>T4>T1。方差分析表明,土壤含水量对土

壤N2O排放速率和累积排放量有显著影响(p<
0.05),是影响土壤N2O排放的重要因素。

  注:(a)、(b)为恒湿处理;(c)、(d)为干湿处理。下同。

图2 不同水分处理土壤N2O排放动态变化

2.3 不同水分模式对土壤氨挥发的影响

土壤水分直接影响NH3 挥发。由图3a可知,整
个培养期内土壤NH3 挥发速度呈下降趋势。在培养

前期(1~7天)T20、T40、T60NH3 挥发速度快速下降

随后减缓,培养14天后 NH3 挥发速度保持基本恒

定。在快速下降阶段,NH3 挥发速度以T20最大,其
次依次为T40、T60、T80。在培养期内随着土壤含水量

的增大,土壤NH3 累积挥发量降低,T20分别是T40、

T60、T80的1.30,2.27,4.28倍(图3b)。
在干湿交替模式中,T3、T5处理在第8天土壤湿度

达到60%WHC后NH3 挥发速度比T1、T4加速降低。

T3在培养第8天后NH3 挥发速度变化不大。在培养14
天后T5土壤湿度复干至20%WHC,NH3 挥发速度上升

至0.17mg/(kg·d)N,是培养14天时的8倍,随后开始下

降。T4在培养14天后复水至60%WHC,NH3 挥发速度

下降到T1的89.55%(第15天),随后速度保持基本恒定。
在培养期内T3、T4分别在处理第8,15天时NH3 累积挥

发量上升趋势减缓,而T5随着干—湿—干的处理NH3
累积挥发量呈现减缓—增加的变化。至培养结束时,NH3
累积挥发量大小依次为T5>T4>T1>T3>T2。

2.4 不同水分模式对土壤氮素损失的影响

恒湿模式中氮损失量分别为5.21~10.88mg/kg,且

随着含水量的增大氮素损失量显著上升(p<0.05)。在

土壤氮素损失途径中N2O排放占到55.41%~85.19%,
其变化趋势与氮素损失量相似。而土壤NH3 挥发所占

氮损失量比例较小,随着土壤湿度的增大比例显著下降

(p<0.05)。T20处理NH3 挥发/氮损失量分别是T40、

T60、T80的1.70,3.82,8.93倍(表2)。
在培养期内,干湿处理中随着土壤干湿交替氮素损

失量变大,T5比T4和T3分别高15.89%,8.93%。在干

湿处理中也呈现出 N2O 排放总量/氮损失量大于

NH3 挥发总量/氮损失量,且表现出在干湿交替阶段

中干旱时间越长,N2O排放总量所占氮素损失量越

小,NH3 挥发总量所占比例越大。

2.5 不同水分模式对土壤酶活性的影响

土壤水分状况的变化直接影响土壤酶活性(表

3)。脲酶活性在2种模式条件下与土壤含水量均存

在极显著的相关性(p<0.001),相关系数分别为0.79
和0.91。反硝化酶活性在干湿交替模式下与土壤含

水量存在极显著相关性(p<0.01),而在恒湿模式下

未表现出相关性(p>0.05)。亚硝酸还原酶与土壤含

水量在恒湿和干湿交替模式下分别存在极显著(p<
0.01)和显著性相关(p<0.05)。
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图3 不同水分处理土壤NH3 挥发动态变化

表2 不同水分处理中的土壤氮素损失

水分模式 处理
氮损失量/

(mg·kg-1)
N2O排放总量/

氮损失量/%

NH3挥发总量/

氮损失量/%
T20 5.21±0.93d 55.41±4.74d 31.16±4.74a

恒湿
T40 6.86±0.84c 69.58±6.18c 18.28±0.75b
T60 8.77±0.41b 80.56±7.09b 8.15±0.96c
T80 10.88±1.21a 85.19±3.83a 3.49±0.77d
T1 5.15±0.88e 55.97±6.41e 31.86±1.68a
T2 8.89±1.03a 79.83±2.89a 8.78±1.07e

干湿 T3 7.85±0.34c 70.50±7.15b 18.99±0.94d
T4 7.25±0.32d 65.14±8.20d 24.22±1.31b
T5 8.62±0.72b 66.40±1.19c 22.20±1.44c

  注:同列不同小写字母表示差异达5%显著水平。

表3 土壤酶活与土壤水分Pearson分析

土壤酶
恒湿处理

相关性 p

干湿交替处理

相关性 p
脲酶 0.79 <0.001 0.91 <0.001

反硝化酶 0.36 0.087 0.36 0.005
亚硝酸还原酶 0.56 0.004 0.31 0.014

  在恒湿模式中,UA随土壤含水量的增加而增

加,且各处理的变化趋势是先增大后减小。T20的

UA较低(8.57~9.21mg/100g干土·3hNH4+—

N),其余处理在培养第5天达到高峰。培养结束时,
各处理UA的大小为T80>T60>T40>T20(图4a)。
在反硝化酶方面,T20在培养14天后酶活性呈上升趋

势,达到峰值(6.24mg/g干土·48hNO3-—N)后
随即下降。T40和T60在培养前期(1~5天)活性降低

较快,然后略有增加,至培养结束时DEA分别下降

4%和29%。T80前期酶活降低时间长于T40和T60,
至培养14天后才呈现反弹,至培养结束时酶活性降

低22%(图4b)。在土壤亚硝酸还原酶方面,T80的

NiRA在整个培养期呈下降趋势,而其他处理的 Ni-
RA则略有上升,但差异并不显著(图4c)。

在干湿模式中,T3、T4和T5处理的UA在复水

后分别增加63.2%,61.2%和54.7%,然后活性下降。

T5在复水7天后再次干旱,导致UA迅速下降,在第

15天UA降低到7.67mg/100g干土3hNH4+—N
(图4d)。在反硝化酶方面,复水处理的 DEA呈现

“脉冲”型变化规律。T3复水后酶活降至4.84mg/g
干土·48hNO3-—N,然后基本保持不变。T5复

水后再次干旱酶活急剧下降,随后开始出现回升(图

4e)。在土壤亚硝酸还原酶方面,复水后 T3、T4和

T5的 NiRA 显著提高,分别比复水前提高67%,

50%和76%。T5的 NiRA在第2次干旱期间降至

最低(0.11mg/g土壤·24hNO3-—N)(图4f)。

2.6 不同水分模式氮素转化相关性分析

结构方程式分析结果(图5)显示,在恒湿模式下模

型解释氮素转化方差的86%,拟合优度指数为0.51。土

壤含水量、脲酶、硝酸还原酶对氮素转化有直接影响,它
们之间的总通径系数分别为0.46(p<0.001),0.62(p<
0.001),-0.31(p<0.001)。此外,土壤含水量与脲酶、反
硝化酶、硝酸还原酶的总通径系数分别为0.79,0.36,

0.56,均达到极显著水平(p<0.001)。
在干湿交替模式下模型解释氮素转化方差的

86%,拟合优度指数为0.59。土壤含水量的变化直接

显著影响氮素转化(pc=0.90,p<0.001)。在土壤酶

方面,土壤反硝化酶和亚硝酸还原酶对氮素转化存在

显著负影响(pc=-0.12,-0.17,p<0.001)。此外,
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土壤的干湿交替同时显著影响3个土壤酶的活性。
由此可知,土壤含水量一方面直接影响土壤氮素的转

化,另一方面还通过影响氮素转化酶活力来影响土壤

酶活力的矢量特征,进而调节土壤氮素转化效率。

  注:(a)、(b)、(c)为恒湿处理;(d)、(e)、(f)为干湿处理;脲酶单位为mgNH4+—N/(100g干土·3h);反硝化酶单位为 mgNO3-—N/(g干

土·48h);亚硝酸还原酶单位为mgNO3-—N/(gNO3-—N干土·24h)。

图4 不同水分处理中土壤脲酶、反硝化酶及亚硝酸还原酶酶活性

  注:实线为正调节;虚线为负调节;***表示p<0.001。

图5 土壤水分、土壤酶、土壤氮素转化之间结构方程式分析

3 讨 论
恒湿和干湿交替模式中土壤水分对氮素的转化

均存在直接极显著影响(p<0.001)(图5)。在恒湿

培养初期由于营养物质充足,随着含水量的增加使得

有利于矿化作用的微生物繁殖,加速有机物的分解和

氮素的矿化[28-29],从而表现出 NH4+—N含量增加,
净氮矿化量上升(图1a)。培养中后期,各处理土壤

净氮矿化积累量均呈下降趋势,这可能由于在这一时

期土壤中营养物质的耗尽促进微生物的死亡,有机氮

向铵态氮转化的能力下降;同时在氨挥发、硝化等共

同作用下导致NH4+—N含量逐渐下降,净氮矿化速

率较低(图1d)[30-31],净氮矿化积累量减少(图1a)。
有研究[32]显示,土壤湿度与净氮矿化之间在一定范

围内呈现显著正相关关系。当土壤含水率在接近最
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适田间持水量时,土壤的矿化作用能够达到最强。本

试验中,60%WHC的含水量可能是山东茶园土壤最

适土壤含水量,硝化作用在培养后期可能起主要作用

(图1b),导致 NH4+—N含量消耗过快。而在干湿

交替处理中,各处理的土壤净矿化量虽然出现“脉冲”
式的增 加,但 整 体 呈 现 下 降 趋 势 (图 1e),土 壤

NH4+—N含量无法得到有效累积。至培养结束后,
土壤含水量越大,干旱与复水间隔期越短,土壤净矿

化积累量越大,干旱—复水—干旱处理下的土壤净矿

化积累量大于持续干旱处理(图1e)。
土壤湿度增加导致净氮矿化速率增强,尤其增加

土壤NO3-—N含量。本研究中也出现土壤含水量

高的土壤净硝化量含量大于含水量低的结果,并一直

保持60%WHC>80%WHC>40%WHC>20%
WHC的趋势(图1b)。这可能是因为土壤维持较高

的含水量有利于有机质的矿化作用和硝化作用,导致

NH4+—N向NO3-—N转化量增多,净硝化速率增

强(图1c)[33-34]。有研究[31,35-36]表明,土壤含水量越

高,硝化作用越强,但同时也加速反硝化作用以及

NO3-—N的淋溶作用,而NO3-—N的浓度变化是

硝化作用、淋溶损失和反硝化作用共同作用的结果。
在培养中后期这种共同作用可能导致 NO3-—N的

“生产”和“消耗”达到平衡,表现出在培养7天后

20%WHC、40%WHC、80%WHC处理净硝化量含

量变化不大。干湿交替也同时驱动土壤中 NH4+—

N向NO3-—N的转化,干旱复水后土壤净硝化量快

速上升,更有利于NO3-—N含量的积累。而在干湿

交替试验中也呈现出土壤含水量越大,土壤NO3-—

N含量越大的结果(图1f)。
茶园土壤氮素以气体形式损失主要以 NH3、

N2O、N2的释放与挥发,其中以NH3、N2O的挥发为

主。土壤水分显著影响土壤NH3 挥发,从本试验结

果来看,无论是恒湿还是干湿交替处理,土壤NH3 的

挥发存在显著差异。当土壤含水量较低时,土壤

NH3 的挥发机制主要取决于土—气界面 NH3 的浓

度梯度增大,土壤NH3 扩散作用增强,促进NH3 的

挥发[20]。随着土壤含水量升高时,土壤中有机氮转

化速度加强,促进土壤中NH4+浓度迅速升高,但茶

园酸性的土壤环境抑制NH4+ 向NH3 的转化[23,37],
导致NH3 融入水溶液中,从而降低土—气界面NH3
的浓度,抑制土壤NH3 的挥发。因此,恒湿处理表现

为T80>T60>T40>T20。
在茶园中N2O排放占气体形式损失的55.41%~

85.19%,而 NH3 挥发仅占到3.49%~31.86%(表
2),可见N2O排放占主导地位。水分可以通过调控

土壤硝化与反硝化作用来影响土壤N2O的排放。林

衣东[38]研究发现,高产茶园具有较高的N2O的排放

能力。茶园土壤在培养第1天 N2O排放量达到最

高,随后降低,第7天基本稳定。本试验N2O变化趋

势与之相似,除20%WHC处理外,其他3个水分处

理均在第3天N2O排放量达到最高,土壤N2O排放

速率大小为T80>T60>T40>T20(图2a),这应当是

激发效应影响的结果。这种激发效应可能是土壤含

水量的升高增加酸性土壤中底物 NH4+ 的浓度,

NH4+含量的增加可提高硝化作用的底物浓度,同时

为微生物活动提供能量,从而提高土壤硝化作用和反

硝化作用能力,N2O所占氮素挥发的比例增加[39]。
当激发效应在土壤水分均匀后会逐渐稳定,随着土壤

氮素的减少,土壤N2O排放速率呈下降趋势,因此本

试验在培养第3天,T80、T60、T40土壤N2O排放速率

显著下降。研究显示,土壤N2O排放量与土壤含水

量有指数性关系,含水量越高,N2O 排放量更大。

Dobbie等[40]研究发现,土壤含水量从60%上升到

80%时,小麦和草地土壤 N2O排放分别提高30,12
倍。本试验中恒湿模式80%WHC、60%WHC、40%
WHC土壤 N2O 累积排放量分别是20%WHC的

3.21,2.45,1.65倍(图2b),这表明茶园土壤 N2O排

放随着含水量的增大而增加[38]。梁东丽等[41]研究

表明,旱地土壤在降雨后土壤N2O通量呈上升趋势,
变化趋势与降雨量的趋势相同。本试验在干—湿变

化过程中土壤N2O产生量增大(图2c),这可能是因

为参与N2O排放的硝化与反硝化微生物在干旱环境

中活性较低,复水后活性开始恢复,促进硝化及反硝

化作用增强[42],从而使土壤中N2O的排放量显著高

于恒湿土壤。梁东丽等[43]也发现,在干—湿变化过

程中,水分含量差异越大,N2O排放量差异越大。
土壤酶是评价土壤肥力的重要指标之一,通过测

定土壤酶活性可以准确知道土壤氮素循环情况[44]。
本研究发现,土壤脲酶活性在恒湿和干湿交替条件下

与土壤含水量存在显著的相关性(p<0.001)(表3)。
通过结构方程模型结果可知,在恒湿试验中脲酶对氮

素转化的直接贡献率达到0.62(p<0.001)(图5),显
著影响氮素的转化,这可能由于恒湿的环境逐渐改变

土壤中微生物的结构和功能[45-46],使土壤中的微生物

逐渐适应水分变化的压力,提高氮素利用率,促使更

多的无机氮转化积累[34,47]。土壤亚硝酸还原酶在恒

湿和干湿交替条件下对氮素转化均表现出显著的负

调控(p<0.001)。恒湿环境中土壤O2浓度下降速度

较快,不利于土壤亚硝酸还原酶的活跃[7]。而在干湿

交替条件下,虽然随着水分含量的增加,亚硝酸还原

酶活性提高,但上升幅度较小(图4f),2种环境下亚

硝酸还原酶催化 NO2- 还原为羟胺,进而还原为
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NH3 的进程可能受到影响,通径系数较低。

4 结 论
(1)至培养结束时恒湿模式下,60%WHC处理

下土壤净矿化量、净硝化量较高;脲酶和亚硝酸还原

酶活性较强。20%WHC处理下土壤净矿化速率、净
硝化速率严重受到抑制。

(2)干湿交替模式下复水后土壤净矿化量、净硝化

量以及酶的活性得到增强,并出现“脉冲”式的变化。
(3)2种模式下氮素损失均以 N2O排放量大于

NH3 挥发量。N2O 排放量与土壤含水量成正比,

NH3 挥发量则成反比。干湿交替均增强土壤 N2O、

NH3 排放量。
(4)结构方程模型(SEM)揭示土壤含水量通过

直接或间接作用影响土壤氮素转化,脲酶显著影响恒

湿模式下土壤氮素转化,而亚硝酸还原酶在2种模式

下均显著负影响氮素转化。
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