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摘摇 要摇 通过室内培养法,研究了硝化抑制剂双氰胺(DCD)和 3,4鄄二甲基吡唑磷酸盐
(DMPP)对施加尿素的沈阳草甸棕壤、运城褐土、美国明尼苏达州粉砂壤土的 N2O 排放、氮
素转化速率和微生物群落结构的影响。 结果表明:抑制剂 DCD 和 DMPP 对草甸棕壤的 N2O
减排率为 54. 1% ~ 75. 9% ,但对速效氮含量影响不显著,约 24% 的硝化潜势被 DCD 所抑
制,而在高含水量下 DMPP 却对硝化潜势无抑制作用;在褐土中,DMPP 抑制效果显著,其在
两种含水量下的 N2 O 减排率为 85. 5% 和 66. 7% 、对硝化作用潜势抑制率为 97. 2% 和
96郾 4% ,但 DCD 只在低含水量下有少许抑制效果(24. 6% ~ 57. 5% ),而在高含水量下则失
效;DMPP 对粉砂壤土在两种含水量下的 N2O 减排率为 42. 9%和 53. 1% ,而 DCD 在高含水
量下未能减排 N2O;在草甸棕壤和褐土中,施氮肥有效促进氨氧化细菌(AOB)的生长繁殖,
DCD 与 DMPP 使 AOB amoA 数量减少了 4. 1% ~63. 5% ,有显著抑制作用,而对氨氧化古菌
(AOA)和反硝化菌则影响不大;与 AOB 相比,AOA 在数量上占优势,但 AOB amoA 基因丰
度与硝化潜势显著正相关,表明 AOB 在硝化过程中起了更重要的作用。
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Effects of nitrification inhibitors on N2O emission from different upland agricultural soils.
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Abstract: A laboratory incubation experiment was conducted to evaluate the effects of nitrifica鄄
tion inhibitors dicyandiamide (DCD) and 3,4鄄dimethylpyrazole phosphate (DMPP) applied with
urea fertilizer on the N2O emission, nitrogen transformation rate, and microbial community struc鄄
ture in meadow brown soil ( Shenyang, Northeast China), cinnamon soil (Yuncheng, Central
China), and silt loam soil (Minnesota, USA). In meadow brown soil, both of the two nitrifica鄄
tion inhibitors reduced the N2O emission by 54. 1% -75. 9% , but had no effects on soil mineral
nitrogen content. The DCD inhibited the nitrification potential of meadow brown soil by about
24% , while the DMPP was inefficient under the higher soil moisture content. In cinnamon soil,
the DMPP had significant inhibitory effect on the N2O emission and nitrification potential, with
the N2O emission decreased by 85. 5% and 66. 7% and the nitrification potential reduced by 97.
2% and 96. 4% under lower and higher soil moisture contents, respectively. The DCD in cinna鄄
mon soil showed a weak inhibitory effect on the N2O emission (decreased by 24. 6% -57. 5% )
under lower soil moisture content, and no effect under the higher soil moisture content. The
DMPP in silt loam soil decreased the N2O emission by 42. 9% and 53. 1% under lower and high鄄
er soil moisture contents, respectively, while the DCD was inefficient under higher soil moisture
content. In meadow brown soil and cinnamon soil, applying urea fertilizer alone promoted the
growth and reproduction of soil ammonia鄄oxidizing bacteria (AOB) effectively, while the applica鄄
tion of DCD and DMPP decreased the abundance of AOB by 4. 1% -63. 5% but had little effects
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on the abundance of soil ammonia鄄oxidizing archaea (AOA) and denitrifying bacteria. As com鄄
pared with AOB, AOA were dominant in meadow brown soil and cinnamon soil, but the abun鄄
dance of AOB amoA had a significant positive correlation with soil nitrification potential, indica鄄
ting that soil AOB played more important role in the nitrification of these two soils.

Key words: upland soil; nitrification inhibitor; N2O; nitrification potential; ammonia鄄oxidizing
bacteria; ammonia-oxidizing archaea.

摇 摇 氧化亚氮(N2O)被《联合国气候变化框架公

约》列为仅次于二氧化碳(CO2)和甲烷(CH4)的管

制温室气体,其全球增温潜势 ( GWP) 是 CO2 的

298 ~ 310倍。 农田是主要 N2O 排放源之一,约占全

球 N2O 排放量的 60% ,且仍在继续增加 ( IPCC,
2007)。 农田土壤中硝化作用与反硝化作用是 N2O
的主要产生过程。 硝化作用是指在好氧条件下,由
氨氧化菌与亚硝酸盐氧化菌将 NH4

+ 鄄N 氧化为

NO3
- 鄄N 的过程;反硝化作用则是指在厌氧条件下,

由反硝化菌将 NO3
- 鄄N 还原为 N2O、NO 或 N2 的过

程。 此外,硝化细菌的反硝化作用也被认为是一种

重要的 N2O 产生过程(Wrage et al. ,2001)。
影响农田土壤 N2O 排放的主要因素包括土壤

温度、土壤水分、土壤 pH、土壤质地及施肥与耕作等

(谢立勇等,2011)。 氮肥使用量过多及氮肥利用率

低下是中国农田大量产生并排放 N2O 的主要原因。
在中国,氮肥利用率仅为 30% ~ 40% (朱兆良,
2000),远低于发达国家。

关于农田土壤 N2O 减排措施的研究主要集中

在减少氮肥施用量、优化氮肥施用时间、施用有机

肥、推广长效缓释肥料、秸秆还田、施用硝化抑制剂

及精准农业等方面 (侯爱新等,1998;黄国宏等,
1998;de Klein & Ledgard,2005;Oenema et al. ,2005;
Asing et al. ,2008;Hadi et al. ,2008)。 硝化抑制剂

技术被认为是最有效的 N2O 减排技术之一。 已报

道的硝化抑制剂有双氰胺(DCD)、2鄄氯鄄6鄄(三氯甲

基) 吡 啶 ( nitrapyrin )、 3, 4鄄二 甲 基 吡 唑 磷 酸 盐

(DMPP)、脒基硫脲 (ASU)、2鄄胺鄄4鄄氯鄄6 甲基嘧啶

(AM)、2鄄巯基苯并噻唑(MBT)和乙炔等。 但是,不
同硝化抑制剂的作用机理不同,且抑制效率还受土

壤类型、有机质含量、温度、水分、土壤管理措施等因

素影响(孙志梅等,2008)。 故而,往往不易确定在

某种特定土壤上究竟应用哪种硝化抑制剂、在哪些

条件下才能有较好的 N2O 减排效果。 而此前,中国

关于硝化抑制剂对不同类型土壤 N2O 排放速率影

响的研究则较鲜见。 因此,本文选取 3 种旱地农田

土壤和 2 种硝化抑制剂为研究对象开展土壤培养试

验,目的在于考察不同硝化抑制剂在不同土壤中对

于 N2O 减排的适用性。
另外,硝化抑制剂对不同供试土壤 N2O 排放的

抑制程度不同,其可能原因之一在于土壤微生物群

落结构的差别,即硝化、反硝化菌群落对不同硝化抑

制剂的敏感程度存在区别。 因此,本文在比较不同

土壤 N2O 排放对不同硝化抑制剂响应的同时,分析

了土壤微生物群落结构的区别,旨在探讨土壤微生

物群落结构与硝化抑制剂应用效果和 N2O 排放速

率间的联系,以期为进一步提出旱地土壤 N2O 减排

技术提供理论依据。

1摇 材料与方法

1郾 1摇 供试材料

3 种供试土壤为草甸棕壤(S)、褐土(Y)、粉砂

壤土(M),采自位于辽宁省沈阳市苏家屯区十里河

镇的辽宁沈阳农田生态系统国家野外研究站

(41毅31忆N,123毅22忆E)、位于山西省运城市的董村农

场(34毅56忆N,110毅43忆E)以及位于美国明尼苏达州罗

斯芒特的野外试验站(44毅45忆N,93毅04忆E)。 土壤样

品采集深度为 0 ~ 20 cm,剔除杂物及残留根系,风
干后过 2 mm 筛备用。 3 种土壤的基本理化性质见

表 1。

表 1摇 供试土壤的基本理化性质
Table 1摇 Basic physical and chemical properties of the tested soils

供试土壤
全碳

(g·kg-1)
有机碳

(g·kg-1)
全氮

(g·kg-1)
pH 容重

(g·cm-3)
粘粒
(% )

粉粒
(% )

砂粒
(% )

沈阳草甸棕壤(S) 11郾 7 10郾 6 1郾 7 5郾 7 1郾 25 14郾 88 66郾 70 18郾 42
运城褐土(Y) 22郾 1 8郾 7 1郾 7 8郾 1 1郾 23 37郾 40 46郾 00 16郾 60
明尼苏达粉砂壤土(M) 24郾 8 21郾 8 2郾 7 6郾 3 1郾 33 23郾 00 55郾 00 22郾 00
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1郾 2摇 试验设计

本试验设置如下 4 种基本处理:玉,CK(空白对

照);域,Urea(单施尿素);芋,DCD(尿素+DCD);
郁,DMPP(尿素+DMPP),其中尿素用量均为 200 mg
N·kg-1 dry soil,DCD 与 DMPP 用量均为施用尿素 N
量的 1% 。 为比较土壤含水量的影响,每种基本处

理再设置低(L)、高(H)2 种水分状况处理,其土壤

质量含水量分别为 20% 和 30% (w / w)。 共计 8 种

处理,每种处理设 6 个重复。
本试验采用室内培养法,称取相当于 100 g 干

土重的风干土置于 300 mL 培养瓶中,用蒸馏水将土

壤含水量调至质量含水量 20% ,于 25 益恒温培养

箱中预培养一周。 预培养结束后,将尿素与硝化抑

制剂溶于蒸馏水,均匀滴入相应处理的土壤中,并用

蒸馏水调至指定土壤含水量,以封口膜将培养瓶封

口后 25 益培养。
上述培养试验的 6 个重复中,3 个重复用于

N2O 排放量测定,另 3 个重复用于硝化作用指标测

定及微生物群落结构分析。
1郾 3摇 分析方法

1郾 3郾 1摇 土壤 N2O 通量摇 按 1郾 2 中试验设计进行相

应处理,用于 N2O 排放量测定的那一组,先用空气

泵置换瓶内空气,以橡胶塞封口,胶塞中央插入连接

三通阀的不锈钢针头(培养中呈密闭状态);25 益培

养 24 h 后用注射器抽取 2 mL 瓶内气体,测定其中

N2O 含量;测定结束后再用空气泵置换瓶内气体,以
封口膜封口,置于 25 益培养。 在培养期间定期测定

瓶内 N2O 的产生量,同时定期补充水分,以保持土

壤含水量。
气体样品中的 N2O 含量用日本岛津 GC鄄14A 气

相色谱仪测定,检测器为电子捕获器 ECD,分离柱

内填充料为 Porapak Q,载气为 Ar 和 CH4 的混合气。
分离柱温度、进样口温度、检测器温度分别为 60、
100、300 益。

根据公式 F=驻m / (W伊驻t)= 籽伊V伊驻C / (W伊驻t)
计算 N2O 通量。 式中,F 为 N2O 通量,驻m 和 驻C 分

别为 驻t 时间里培养瓶中增加或减少气体质量和混

合比浓度,V 和 W 分别是瓶内有效空间的体积和土

样重量,籽 为标准状况下气体密度。
1郾 3郾 2摇 土壤 NH4

+ 鄄N 与 NO3
- 鄄N 含量摇 选取沈阳草

甸棕壤、运城褐土 2 种土壤,称取相当于 200 g 干土

重的风干土于 500 mL 烧杯中,以 1郾 2 中的相同处理

进行培养。 分别于培养第 1、3、8、16、22、37 天,称取

10 g 土样,按照固液比 1 颐 5 的比例,以 2 mol·L-1

KCl 溶液振荡浸提 1 h,用 Bran+Luebbe 公司 AA3 型

连续流动分析仪测定 NH4
+ 鄄N 与 NO3

- 鄄N 含量。
1郾 3郾 3摇 土壤硝化作用潜势 摇 于培养第 2 天和第 9
天称取土样,采用土壤培养法 ( Schinner et al. ,
1995), 以 ( NH4 ) 2SO4 为 底 物, 以 NaClO3 抑 制

NO2
- 鄄N到 NO3

- 鄄N 的氧化作用,30 益振荡培养 5 h,
产生的 NO2

- 鄄N 用 2 mol·L-1 KCl 溶液振荡浸提,用
分光光度计在 520 nm 下比色测定。 硝化潜势以

NO2
- 鄄N 浓度的变化速率来表示。

1郾 3郾 4摇 土壤微生物硝化与反硝化功能基因的定量

分析摇 于培养第 2 天和第 9 天取土样,风干后-20
益保存。 称取 0郾 25 g 土样,用土壤 DNA 提取试剂

盒 MoBio UltraCleanTM Soil DNA Isolation Kit(MoBio
Laboratories,CAT郾 No郾 12800鄄100)提取土壤微生物

基因组 DNA,提取与纯化步骤按照试剂盒说明书

进行。
采用 real鄄time PCR 技术对氨氧化细菌(AOB)

与氨氧化古菌(AOA)的氨氧化功能基因 amoA 和反

硝化细菌的反硝化功能基因 nirS 进行定量分析,3
个基因的扩增引物见表 2。 分别以 3 对引物 PCR 扩

增 DNA 模板,将 PCR 产物纯化,测定 OD 值并计算

基因拷贝数。 将 PCR 产物按 10 倍梯度稀释后进行

real鄄time PCR,构建标准曲线。 PCR 反应体系包括 1
滋L DNA 模板,10 滋L SYBR Master Mix (2伊) (TaKa鄄
Ra,大连),前、后引物各 0郾 75 滋L (10 滋mol·L-1),
补超纯水至 20 滋L。 反应条件为 95 益 预变性 2
min,95 益变性 20 s,55 益 退火 20 s,72 益 延伸 1
min,共 40 个循环。
1郾 4摇 统计分析

显著性检验、ANOVA分析、LSD法多重比较及

表 2摇 PCR 扩增引物
Table 2摇 Primers for PCR
目的基因 引物 序列 (5爷鄄3爷) 参考文献

amoA amoA鄄1F GGGGTTTCTACTGGTG鄄
GT

Rotthauwe
et al. ,1997

amoA鄄2R CCCCTCKGSAAAGCCT鄄
TCTTC

Archaeal
amoA

Arch鄄amoAF STAATGGTCTGGCT鄄
TAGACG

Francis
et al. ,2005

Arch鄄amoAR GCGGCCATCCATCTG鄄
TATGT

nirS nirS cd3AF GTSAACGTSAAGGA鄄
RACSGG

Throb覿ck
et al. ,2004

nirS R3cd GASTTCGGRTGSGTCTT鄄
GA
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相关性分析均采用 SPSS 17郾 0 软件进行。

2摇 结果与分析

2郾 1摇 硝化抑制剂对土壤 N2O 排放的影响

沈阳草甸棕壤单施尿素组在 2 种含水量下的

N2O 排放量均显著高于另外 3 个处理组的 N2O 排

放量,且在培养至第 4 天或第 8 天达到 N2O 排放高

峰(图 1a)。 分别施加 2 种硝化抑制剂的 DCD 组和

DMPP 组比不施尿素空白对照组(CK)的 N2O 排放

量略高,但均显著低于单施尿素组,这表明 DCD 与

DMPP 对草甸棕壤均有显著的减排效果。 另外,草
甸棕壤中 DMPP 的减排效果比 DCD 略好 ( P <
0郾 01),主要表现在高含水量下 DCD 组在第 8 天

N2O 排放量即有上升趋势,而 DMPP 组则始终较低。
运城褐土在施入尿素后 N2O 排放量增幅巨大,

可达对照组的 75 倍,且在第 2 ~ 3 天即达到排放高

峰(图 1b),该高峰期比草甸棕壤提前约 4 ~ 5 d。 褐

土对 2 种抑制剂的响应表现出明显差异,DMPP 在 2
种含水量下均有很好的减排效果,DCD 在高含水量

下效果甚微、在低含水量下有效但效果劣于 DMPP。
明尼苏达粉砂壤土室内培养实验中监测了 N2O

排放量(图 1c)。 在低含水量时,DCD 与 DMPP 均有

很好的减排效果,两者差异不显著。 在培养第 21 天

左右,单施尿素组 N2O 排放量已恢复到较低水平,
抑制剂组的 N2O 排放量在培养中期略有上升,但最

高值仍显著低于单施尿素组。在高含水量条件下

图 1摇 硝化抑制剂对不同土壤 N2O 排放的影响
Fig. 1摇 Effect of nitrification inhibitors on N2O emissions from different soils
a,沈阳草甸棕壤; b,运城褐土; c,明尼苏达州粉砂壤土; 1,低含水量; 2,高含水量。
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图 2摇 硝化抑制剂对土壤培养期间 N2O 排放总量的影响
Fig. 2摇 Effect of nitrification inhibitors on sum of N2O emissions from different soils during the period of treatment
L,低含水量;H,高含水量。

N2O 排放量显著高于低含水量组,DMPP 仍表现出

极好的减排效果,而 DCD 组则减排效果较差。
摇 摇 3 种土壤在高含水量下的 N2O 排放量比低含水

量下的 N2O 排放量高约 58% ~73% (图 2)。 比较 3
种土壤在培养期间的 N2O 总排放量,其中褐土最大

(1郾 78 mg·kg-1),草甸棕壤最小(0郾 26 mg·kg-1)。
DCD 在不同土壤中及一种土壤不同水分状况

下的 N2O 减排率有较大差异(表 3),表现为对草甸

棕壤及低含水量下的褐土和粉砂壤土的 N2O 减排

效果较好,而对高含水量下的褐土和粉砂壤土基本

无效。 与 DCD 相比,DMPP 在不同土壤及不同含水

量下 N2O 减排率相差不大,且均高于 DCD 组。
2郾 2摇 硝化抑制剂对土壤速效氮含量的影响

土壤速效氮的动态变化也可反映出硝化抑制剂

的抑制效果。 如图 3a1、3b1 所示,施尿素使土壤中

NH4
+ 鄄N 浓度迅速增加,随后逐渐下降,最终降回至

初始浓度。 草甸棕壤(图 3a)的 NH4
+ 鄄N 浓度对硝化

抑制剂的响应效果不明显, 2 种硝化抑制剂下

NH4
+ 鄄N浓度差异不显著。褐土(图3b)单施尿素组

表 3摇 硝化抑制剂对不同土壤的 N2O 减排效果比较
Table 3摇 Comparison of effects of nitrification inhibitors on
N2O emissions in different soils
土壤
含水量

DCD 减排率(% )
草甸棕壤 褐土 粉砂壤土

DMPP 减排率(% )
草甸棕壤 褐土 粉砂壤土

低含水量 69郾 1 57郾 5 29郾 1 75郾 9 85郾 5 42郾 9
高含水量 54郾 1 5郾 6 -12郾 2 70郾 7 66郾 7 53郾 1

NH4
+ 鄄N 浓度下降极快,在培养第 9 天已降回到初始

浓度,DCD 略微减缓了 NH4
+ 鄄N 的消耗,而 DMPP 有

效地减慢了 NH4
+ 鄄N 浓度的下降速度,使其较长时

间保持在较高浓度。 NO3
- 鄄N 浓度随 NH4

+ 鄄N 浓度

降低而升高,在培养后期,由于微生物固持及硝化作

用和反硝化作用的消耗,土壤无机氮含量减少,
NO3

- 鄄N 浓度下降。
2郾 3摇 硝化抑制剂对土壤硝化作用潜势的影响

硝化作用潜势是土壤处于最优底物、水分、通气

等条件时的硝化作用速率。 硝化作用潜势与 N2O
通量及 NH4

+ 鄄N、NO3
- 鄄N 浓度变化趋势基本一致(图

4)。 单施尿素组土壤硝化作用潜势较高,DCD 对草

甸棕壤硝化作用潜势的抑制效果较好(图 4a),而
DMPP 对褐土的抑制效果较好(图 4b)。
2郾 4摇 硝化抑制剂对土壤硝化与反硝化功能基因丰

度的影响

本文分别以培养第 9 天的草甸棕壤和培养第 2
天的褐土样品为对象(因草甸棕壤和褐土分别在培

养至第 9 天和第 2 天出现了最大 N2O 通量),测定

其硝化菌群(AOB 和 AOA)和反硝化细菌功能基因

的丰度。
草甸棕壤(图 5a)单施尿素组 AOB amoA 基因

拷贝数显著高于对照组(P<0郾 01),DCD 与 DMPP
均显著地降低了 AOB amoA 基因拷贝数(P<0郾 01);
褐土(图 5b)各处理组间 AOB 数量差异不显著,但
第 9 天高含水量下单施尿素组和 DCD 组 AOB amoA
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图 3摇 硝化抑制剂对不同土壤 NH4
+ 鄄N 和 NO3

- 鄄N 浓度的影响
Fig. 3摇 Effect of nitrification inhibitors on NH4

+ 鄄N and NO3
- 鄄N concentration in different soils

a,沈阳草甸棕壤;b,运城褐土;1,NH4
+ 鄄N;2,NO3

- 鄄N。

图 4摇 硝化抑制剂对不同土壤硝化作用潜势的影响
Fig. 4摇 Effect of nitrification inhibitors on nitrification potential in different soils
a,沈阳草甸棕壤;b,运城褐土;1,低含水量;2,高含水量。
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图 5摇 硝化抑制剂对不同土壤硝化与反硝化功能基因丰度的影响
Fig. 5摇 Effect of nitrification inhibitors on abundance of nitrification and denitrification gene in different soils
(a),AOB amoA gene;(b),AOA amoA gene;(c),nirS gene;S,草甸棕壤;Y,褐土;L,低含水量;H,高含水量。

基因拷贝数均高于第 2 天(P<0郾 01)。 另一方面,2
种土壤在 4 种处理下的 AOA amoA 和 nirS 基因拷贝

数无显著差别,但在培养至第 9 天,褐土 DCD 组的

AOA amoA 和 nirS 基因拷贝数显著低于单施尿素组

(P<0郾 01)。
从图 6 看出,在 2 种土壤中,AOA amoA 基因拷

贝数均高于 AOB amoA 基因拷贝数,草甸棕壤 2 种

含水量下单施尿素组 AOA amoA / AOB amoA 分别为

5郾 34 和 4郾 53,而褐土为 4郾 04 和 4郾 35,均是该含水量

下 4 个处理中的最低值。 草甸棕壤单施尿素组

AOA amoA / AOB amoA 与对照组有极显著差异(P<
0郾 01),但在褐土中该差异不显著。 2 种硝化抑制剂

均抑制了土壤施尿素所造成的 AOB amoA / AOA
amoA 的上升 (表 4),DCD 的抑制率为 11郾 4% ~
39郾 3% ,而 DMPP 的抑制率为 41郾 4% ~ 67郾 4% ,
DMPP 在 2 种土壤中的抑制率均高于 DCD。

草甸棕壤和褐土的硝化作用潜势分别与 AOB、
AOA 的 amoA 基因丰度的线性回归分析(图 7)结果
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图 6摇 AOA amoA 基因与 AOB amoA 基因丰度比
Fig. 6摇 Ratio of abundance of AOA amoA gene to AOB amoA gene
S,草甸棕壤;Y,褐土;L,低含水量;H,高含水量。

图 7摇 amoA 基因拷贝数与硝化作用潜势的关系
Fig. 7摇 Relationships between amoA gene copy numbers and nitrification potential

显示,硝化作用潜势与 AOB amoA 基因拷贝数有极

显著的正相关关系( adjusted R2 = 0郾 497,n = 16,P<
0郾 01),同时硝化作用潜势与 AOA amoA 基因拷贝数

也有显著的正相关关系(adjusted R2 = 0郾 249,n = 16,
P<0郾 05),但后者的相关系数要远低于前者。 但单

独对每种土壤做回归分析时,因为样品数量较少,其
硝化作用潜势与 AOB、AOA 的 amoA 基因丰度的关

系不显著。

表 4摇 硝化抑制剂对土壤 AOB amoA / AOA amoA 的影响
Table 4 摇 Effect of nitrification inhibitors on AOB amoA /
AOA amoA
处理 类型 草甸棕壤

低含
水量

高含
水量

褐土
低含
水量

高含
水量

单施尿素 AOB amoA / AOA amoA 0郾 19 a 0郾 22 a 0郾 27 A 0郾 27 A
DCD AOB amoA / AOA amoA 0郾 12 bc 0郾 14 b 0郾 24 AB 0郾 22 AB

抑制率 39郾 3% 34郾 9% 11郾 4% 16郾 3%
DMPP AOB amoA / AOA amoA 0郾 08 c 0郾 07 c 0郾 16 AB 0郾 14 B

抑制率 59郾 0% 67郾 4% 41郾 4% 48郾 4%

3摇 讨摇 论

尿素施入土壤后,在土壤脲酶作用下水解成

NH4
+(闫双堆等,2008),NH4

+作为硝化作用的第一

步氨氧化作用的底物,可通过硝化作用以及后续的

反硝化作用转化成 N2O,导致单施尿素组的 N2O 排

放高峰。 氨氧化作用由氨氧化菌(AOM)完成,而
AOB 与 AOA,究竟谁在其中扮演更重要的角色仍是

一个讨论焦点,这也可能与在某种土壤中硝化抑制

剂的有效性相关联。 在本研究的 2 种供试土壤中,
AOA amoA 基因拷贝数均高于 AOB amoA 基因拷贝

数,这与之前的其他报道 ( Leininger et al. ,2006;
Chen et al. ,2008;Prosser & Nicol,2008)相一致。 已

有研究结果表明,土壤中 AOA amoA 基因拷贝数比

AOB amoA 基因拷贝数普遍高 1 ~ 2 个数量级。
Leininger 等(2006)的研究结果显示,AOA amoA 基
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因拷贝数在所有供试土壤样品中均较高,其中 Cren鄄
archaeota 中的 AOA amoA 最高,为 AOB amoA 的

3000 倍,在上层土(0 ~ 15 cm)中 AOA amoA / AOB
amoA 为 1郾 5 ~ 230。 而 本 文 中 AOA amoA / AOB
amoA 相对偏小,为 1郾 02 ~ 18郾 31。

以往研究表明,影响细菌与古菌分布的环境因

子主要有 pH、盐浓度、温度、土壤类型和土壤氮水平

等。 一项以中国砂质壤土为对象的研究表明,施氮

肥土壤中 AOA amoA / AOB amoA 低于未施氮肥土壤

(Shen et al. , 2008),本文结果与之一致。 Di 等

(2010)指出,适宜 AOB 与 AOA 生长的土壤含氮量

不同,AOB 生长在高氮环境,在营养丰富的表层土

中丰度较高,是硝化作用的主要执行者,对 DCD 的

响应明显;而 AOA 更倾向于营养贫瘠的低 N 环境,
在下层土中的数量远高于 AOB,但硝化活性低,且
对 DCD 的响应较弱,该研究认为,虽然 AOA 的数量

和分布均比 AOB 丰富,但是 AOB 在农田土壤氨氧

化过程中发挥更重要的作用。 本研究 2 种供试土壤

2 种含水量下,单施尿素组 AOA amoA / AOB amoA
均是该含水量下 4 个处理中的最低值,说明施尿素

所形成的高氨氮环境明显促进了 AOB 的生长繁殖,
而对 AOA 的影响则小于对 AOB 的影响。 另外,有
报道指出,当 pH 在 3郾 4 ~ 8郾 6 时,硝化作用与 pH 呈

正相关,较低的 pH 会使硝化菌群的数量降低因而

对硝化过程起到抑制作用 ( Paavolainen et al郾 ,
2000),而氨氧化细菌与古菌的 amoA 基因拷贝数在

不同 pH 梯度上呈现出不同的分布特征,AOA 的丰

度随 pH 升高而减少,AOB 丰度始终较 AOA 低,但
随 pH 升高而增加(Nicol et al. ,2008)。 本文中,草
甸棕壤 pH 为 5郾 7,AOA amoA / AOB amoA 为 4郾 53 ~
18郾 31,而褐土 pH 为 8郾 1,AOA amoA / AOB amoA 为

1郾 02 ~ 8郾 42,这表明 AOB amoA 在高 pH 环境中丰度

较大;同时,与草甸棕壤相比,褐土中 AOB 与 AOA
的 amoA 丰度均较大,其弱碱性的环境更有利于

AOB 的生长繁殖及发挥硝化活性,这可能是褐土中

N2O 排放量较大的原因之一。 此外,本文的相关性

分析结果显示,AOB 与硝化作用潜势具有极显著正

相关。 Morimoto 等(2011)在考察土壤类型对 AOB
与 AOA 分布状况的影响时,也得到了相似的结果,
这表明 AOB 与硝化作用潜势的关系比 AOA 更紧

密,这也与已有研究指出的土壤中的氨氧化作用是

由 AOB 而非 AOA 来执行( Jia et al. ,2009)的观点

一致。 而本文结果中,AOA 与硝化作用潜势也有显

著的相关性,表明 2 种土壤中 AOA 也参与了硝化过

程。 此外,本文测定样品的 AOB amoA 变异系数

(12% )大于 AOA amoA 变异系数(6% ),也表明尿

素及抑制剂对 AOB 的影响更大。 然而,有研究指

出,AOA 比 AOB 与硝化势的关系更为密切(张慧

等,2011),因此关于不同环境条件下 AOB 与 AOA
在硝化过程中的作用仍需进行更深入的探究。

迄今已发现或发明了数百种具有硝化抑制作用

的化合物(Prasad & Power,1995;McCarty,1999;Sub鄄
barao et al. ,2007),且作用机理各有不同,主要包

括:螯合氨单加氧酶活性位点上的 Cu 来抑制氨氧

化过程(Stein & Arp,1998);直接影响亚硝化细菌的

呼吸作用以及细胞色素氧化酶的活性,从而抑制亚

硝化细菌的生长繁殖(Nuti et al. ,1975);改变土壤

微环境,降低土壤 pH,抑制亚硝化细菌的生长繁殖;
通过影响土壤氮的矿化和固持过程抑制硝化作用

(Bending & Lincoln,2000)。 Nuti 等 (1975) 认为,
DCD 通过抑制 AOB 呼吸作用过程中的电子转移和

干扰细胞色素氧化酶的功能而抑制硝化作用;而
Zacherl 等(1990)提出,DCD 的抑制作用可能由于

DCD 结构中含有的与 NH3相似的结构干扰了 AOB
对底物 NH3的利用。 DMPP 则可能是通过抑制氨单

加氧酶(AMO)来实现其硝化抑制功能( Zerulla et
al. ,2001)。

本研究中,DCD 对褐土的 N2O 通量、无机氮含

量、硝化作用潜势及 AOM 数量的抑制效果均较差,
甚至在高含水量下无效,其原因可能是:由于褐土偏

碱性的条件适宜硝化与反硝化作用的进行,AOM 丰

度较大,大量施入氮肥促进其生长繁殖,土壤氮素加

速周转,造成 NH4
+ 鄄N 浓度迅速下降,同时释放出大

量 N2O;而 DCD 本身抑制效率较低 ( McCarty &
Bremner,1989),本文施入的剂量(尿素 N 的 1% )达
不到对褐土中大量硝化菌群起抑制效果的浓度要

求;此外,DCD 降解速率快(Weiske et al. ,2001),且
因水溶性高、在土壤剖面中移动性强而易发生与

NH4
+分离的现象进而影响其硝化抑制效果(Rajban鄄

shi et al. ,1992)。 与 DCD 相比,DMPP 对褐土在 2
种含水量下均表现出较好的抑制效果,它有效抑制

了褐土中 NH4
+ 鄄N 向 NO3

- 鄄N 的转化,使土壤中的氮

素较长时间以 NH4
+ 鄄N 形式存在,显著减少了 N2O

排放,同时 DMPP 抑制了 AOM (尤其是 AOB) 的

amoA 基因拷贝数的增长,这可能是其对褐土 N2O
减排效果较好的原因之一。 此外,DMPP 作为较新
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型的硝化抑制剂,具有降解速度慢(Fettweis et al. ,
2001)从而使抑制效果保持得更长久、由于吸附作

用限制了移动性从而不易与 NH4
+分离及造成淋溶

损失(Zerulla et al. ,2001)等优越性。
另外,研究表明,当土壤充水孔隙度(WFPS)低

于 60% 时,产生的 N2O 以硝化作用为主(Grani &
Boeckman,1994),而反硝化作用产生的 N2O 随着土

壤水分增加而上升;WFPS 在 60% ~ 80%范围内时,
N2O 的排放作用最强;当 WFPS 达 80% 以上时,虽
然反硝化速率最大,但过高的土壤湿度会阻碍 N2O
扩散,增加 N2O 进一步还原为 N2 的几率(刘广深

等,2002)。 本文高含水量处理组土壤质量含水量

为 30% ,对应于 3 种土壤的 WFPS 分别为 71% 、
69% 、80% ,此时可能反硝化作用对 N2O 排放量的

贡献较大,而 Li 等(2008)研究指出,DMPP 对反硝

化过程中的 2 种酶———硝酸还原酶(NAR)和亚硝

酸还原酶(NIR)有抑制作用,因此本文中 DMPP 可

能通过抑制反硝化作用而减少了 N2O 排放。 而

DCD 对反硝化作用的抑制性则未见报道,这可能解

释了其在高含水量下失效的原因。
DCD 与 DMPP 对草甸棕壤 N2O 通量、无机氮含

量、硝化作用潜势及 AOM 数量的抑制能力均较弱,
且两抑制剂间抑制效果差异不显著,可能是因为草

甸棕壤偏酸性的条件对硝化过程有抑制作用,AOM
丰度较低,虽然施加了氮肥,但是土壤本身的硝化能

力限制了氮素周转,因此 NH4
+ 鄄N 浓度下降缓慢,

N2O 排放量低,而硝化抑制剂的施入可能对草甸棕

壤的硝化作用起到了一定的抑制作用,但是由于该

土壤本身硝化能力较低,表现出来的抑制作用并不

像褐土中那样明显,且 2 种硝化抑制剂也未表现出

显著差异。

4摇 结摇 论

供试的 3 种土壤的 N2O 排放总量相差较大,从
高到低依次为褐土(运城)、粉砂壤土(美国明尼苏

达州)、草甸棕壤(沈阳)。 DCD 对低和高含水量的

草甸棕壤 N2O 排放均有显著抑制效果,对褐土和粉

砂壤土在低含水量下具较好抑制效果,但在高含水

量下则无显著抑制效果,而 DMPP 在高含水量下比

DCD 具有更好的抑制效果。 相同浓度下,DMPP 的

抑制效果(约 65郾 8% )普遍优于 DCD(约 33郾 9% )。
DMPP 能有效地抑制褐土中 NH4

+ 鄄N 向 NO3
- 鄄N

的转化,而在草甸棕壤中 DCD 与 DMPP 的抑制效果

均不显著,但 DCD 对其硝化潜势的抑制效果略好。
施入氮肥能有效促进 AOB 的生长繁殖,DCD 与

DMPP 均对 AOB 有抑制效果,而对 AOA 和反硝化菌

的影响不大。 尽管草甸棕壤、褐土中的 AOA 在数量

上占优势,但 AOB amoA 基因丰度与硝化潜势相关性

更好,表明 AOB 在硝化过程中起更重要作用。
总之,尽管在低含水量下的草甸棕壤中 DCD 有

较好的效果,但 DMPP 比 DCD 更适于抑制供试土壤

的 N2O 排放,缘于它对氨氧化细菌数量和活性的有

效抑制。
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