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岷江上游干旱河谷优势灌丛群落土壤生态酶化学计量
特征

王冰冰１，２， 曲来叶１，∗， 马克明１， 张心昱３， 宋成军４

１ 中国科学院生态环境研究中心城市与区域国家重点实验室， 北京　 １０００８５

２ 中国科学院大学， 北京　 １０００４９

３ 中国科学院地理科学与资源研究所生态系统网络观测与模拟重点实验， 北京　 １００１０１

４ 农业部规划设计研究院， 北京　 １００１２５

摘要：与碳（Ｃａｒｂｏｎ，Ｃ）、氮（Ｎｉｔｒｏｇｅｎ，Ｎ）和磷（Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ， Ｐ）分解矿化相关的土壤生态酶的相对活性可以揭示微生物生长和代

谢过程的能量限制。 尽管干旱生态系统愈来愈受到生态学家的关注，但在土壤水分有效性限制和斑块状分布的植被背景下，探
讨土壤酶活性化学计量特征，及其与土壤物理、化学因子和土壤微生物群落结构的关系的相关研究仍十分缺乏。 本研究通过调

查岷江干旱河谷不同水分梯度 ４ 个研究样地（两河口、飞虹、撮箕和牟托）灌丛及其丛间空地的土壤物理化学性质、微生物群落

组成和土壤生态酶活性，探讨不同水分梯度样地间及灌丛和空地间土壤酶活性计量的分布特征。 结果显示，岷江干旱河谷土壤

Ｃ ∶Ｎ ∶Ｐ 酶活性化学计量表现出了与全球尺度上酶活性化学计量的相对特异性（Ｃ ∶Ｎ ∶Ｐ ＝ ３∶２∶２ ｖｓ． １∶１∶１）。 整体上，岷江干旱

河谷区域土壤微生物生长代谢存在一定程度的 Ｎ 限制。 虽然酶活性化学计量特征在所有空地和灌丛土壤之间总体未表现出

显著差异，但对各研究地的进一步分析表明，两个相对干旱的两河口和飞虹样地表现出更为明显的 Ｎ 限制，而两个相对湿润的

撮箕和牟托样地则存在一定的 Ｐ 限制。 这种样地间的差异性主要受土壤水分有效性的驱动。 逐步回归分析表明，土壤含水量

是不同样地间土壤 Ｃ ∶Ｎ 酶活性比（ｌｎ（ＢＧ）∶ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ））和 Ｎ ∶Ｐ 酶活性比（ ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ ｌｎ（ＡＰ））的决定性影响因子。 而

土壤含水量与 Ｃ ∶Ｎ 酶活性比具有显著正相关关系，与 Ｎ ∶Ｐ 酶活性比表现为显著负相关关系。 此外，本研究中也观测到土壤真

菌、菌根真菌和真菌∶细菌比对土壤酶活性化学计量的影响，说明了真菌和菌根真菌类群对干旱河谷养分循环的重要作用。
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ｅｎｚｙｍｅ ｒａｔｉｏ， ｂｕｔ ｎｅｇａｔｉｖｅｌｙ ｗｉｔｈ ｔｈｅ Ｎ ∶ Ｐ ｅｎｚｙｍｅ ｒａｔｉｏ， ｗｈｉｃｈ ｍａｙ ｉｍｐｌｙ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ｏｆ ｆｕｎｇｉ ａｎｄ ＡＭＦ
ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｗｉｌｌ ｂｅｎｅｆｉｔ Ｃ ａｎｄ Ｐ ｃｙｃｌｉｎｇ ｂｙ ｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ． Ｏｕｒ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｕｇｇｅｓｔ ｔｈａｔ ａｎｙ ｐｒｅｄｉｃｔｅｄ ｄｅｃｒｅａｓｅ ｉｎ
ｓｏｉｌ ｗａｔｅｒ ｗｉｔｈ ｃｌｉｍａｔｅ ｃｈａｎｇｅ ｗｉｌｌ ｐｒｏｂａｂｌｙ ｆｕｒｔｈｅｒ ｃｏｎｓｔｒａｉｎ ｔｈｅ ａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ Ｎ ａｎｄ Ｐ ｉｎ ｔｈｉｓ Ｎ⁃ｌｉｍｉｔｅｄ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｉｎ ｔｈｅ
ｓｅｍｉ⁃ａｒｉｄ ｒｅｇｉｏｎ． Ｍｏｒｅｏｖｅｒ， ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ａｌｓｏ ｈｉｇｈｌｉｇｈｔｓ ｔｈｅ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｒｏｌｅ ｏｆ ｆｕｎｇｉ ａｎｄ ＡＭＦ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｉｎ ｍｅｄｉｔａｔｉｎｇ Ｃ ａｎｄ
Ｐ ｃｙｃｌｉｎｇ ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｅｍｉ⁃ａｒｉｄ ｒｅｇｉｏｎ．

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ： Ｍｉｎｊｉａｎｇ Ｒｉｖｅｒ； ｓｅｍｉ⁃ａｒｉｄ ｒｉｖｅｒ ｖａｌｌｅｙ； ｅｃｏｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｓｔｏｉｃｈｉｏｍｅｔｒｙ； ｎｕｔｒｉｅｎｔ ａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ； ｓｏｉｌ ｗａｔｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔ

土壤微生物对土壤有机质的分解，以及对 Ｃ、Ｎ、Ｐ 等养分元素的吸收利用受到环境中的土壤胞外酶的调

节［１］。 多数胞外酶通过微生物响应环境条件的变化而被表达、释放到土壤中，另一些则是通过细胞溶解进入

土壤［１］。 目前研究最多的土壤胞外酶包括：降解纤维素的 β⁃ １，４⁃葡萄糖苷酶 （β⁃ １，４⁃ｇｌｕｃｏｓｉｄａｓｅ， ＢＧ）；降解

几丁质和肽聚糖的 β⁃１，４⁃Ｎ⁃乙酰葡糖氨糖苷酶 （β⁃１，４⁃Ｎ⁃ａｃｅｔｙｌｇｌｕｃｏｓａｍｉｎｉｄａｓｅ， ＮＡＧ）；水解蛋白质和多肽的

亮氨酸氨基肽酶 （ ｌｅｕｃｉｎｅ ａｍｉｎｏｐｅｐｔｉｄａｓｅ， ＬＡＰ）；矿化有机磷的酸性 （或碱性） 磷酸酶 （ ａｃｉｄ ｏｒ ａｌｋａｌｉｎｅ
ｐｈｏｓｐｈａｔａｓｅ， ＡＰ）。 在生态学研究中，这些胞外酶的活性与微生物代谢、养分的生物化学循环密切相关。 不同

酶活性的比值，如 ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）、ＢＧ ∶ＡＰ 和（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 常与养分浓度或者 Ｃ ∶Ｎ、Ｃ ∶Ｐ 和 Ｎ ∶Ｐ 的比值

相联系，并用来评价微生物 Ｃ、Ｎ、Ｐ 养分资源需求状况［２⁃４］。 Ｓｉｎｓａｂａｕｇｈ 等因此提出了生态酶活性化学计量

（Ｅｃｏｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｓｔｏｉｃｈｉｏｍｅｔｒｙ）概念［５］。
理论和实证工作表明，土壤生态酶的相对活性与资源的有效性相耦合。 生态经济学的“最优配置”模型

建立在酶的生产对养分资源有效性敏感的假设基础上，这使得微生物可以将更多的目标放在那些最需求的资

源上［６， ７］。 研究发现，土壤磷酸酶活性与土壤 Ｐ 的有效性成反比［８］。 当土壤中微生物的生长受到 Ｐ 的限制

时，微生物将增加对磷酸酶的投资，从而降低 Ｃ ∶Ｐ 和 Ｎ ∶Ｐ 酶活性比。 类似的， 在很多生态系统中，Ｎ 有效性

的降低可以促进 Ｎ 分解酶（如 ＮＡＧ 和 ＬＡＰ）的活性的升高，而 Ｎ 有效性的升高则将抑制 Ｎ 分解酶的活性，提
高对其他养分元素分解酶的投入［９］。 在氮缺乏的夏威夷森林中，施氮造成了磷酸酶活性的提高，降低了 Ｎ ∶Ｐ
酶活性比［９］。

２ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３５ 卷　
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除了资源有效性，土壤酶活性和化学计量也会受到土壤 ｐＨ、温湿度等因素的调控［１］。 Ｚｅｇｌｉｎ 等对

ＭｃＭｕｒｄｏ 干旱河谷的研究表明，ＬＡＰ ∶ＡＰ 与 ｐＨ 值表现出极显著的正相关关系［１０］。 此外，Ｓｉｎｓａｂａｕｇｈ 的 ｍｅｔａ
分析发现 ｌｎ（ＢＧ）∶ｌｎ（ＡＰ）与年均温和年均降雨量之间存在显著的负相关关系，ｌｎ（ＢＧ） ∶ ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）和 ｌｎ
（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ｌｎ（ＡＰ）与年均降雨量之间分别表现出显著的正相关和负相关关系［１１］。

干旱和半干旱生态系统是陆地生态系统的重要组成部分，占据陆地表面的 ４１％，承载着近 ３８％的人

口［１２］。 干旱区植被分布表现出明显的斑块状，这种斑块状分布的形成通常是认为受水分、养分资源从灌丛间

空地迁移至灌丛下造成的［１３］。 由于灌丛的存在，其下土壤往往具有更高的有机质输入和更为温和的土壤环

境条件［１４， １５］，灌丛下与灌丛间空地土壤间养分资源有效性和土壤环境条件的差异，将对土壤生态酶活性化学

计量特征造成影响。 另一方面，对于年降雨量低于 ６００ ｍｍ 的生态系统，初级生产力被认为主要受到土壤水

分有效性的控制［１６］。 在干旱的森林和沙漠生态系统中均发现，干旱可以降低土壤酶活性。 这种降低或许是

因为在干旱条件下土壤微生物生物量的减少或者 Ｃ、Ｎ、Ｐ 养分资源的有效性和扩散受到限制。 然而，目前在

干旱的斑块状分布的灌丛生态系统中，土壤生态酶活性的化学计量特征还少有研究，控制生态酶化学计量特

征的土壤理化或者微生物因子更是不得而知。
本研究中，我们选取了岷江干旱河谷沿岸四个存在水分梯度的样地，采集灌丛和空地土样，测定了土壤基

本物理化学性质、微生物群落组成和酶活性，以期验证以下两个假设：（１） 灌丛与空地间存在不同生态酶活性

化学计量特征；（２） 样地间生态酶活性化学计量特征将反映 Ｎ、Ｐ 资源的有效性，而同时 （３） 生态酶化学计量

与 Ｎ、Ｐ 资源有效性之间的关系将会受到土壤水分有效性的控制。

１　 研究方法

１．１　 研究区域概况

岷江干旱河谷地区，行政区划上隶属于四川省阿坝藏族羌族自治州的汶川、理县、茂县、黑水和松潘，主要

分布于松潘镇江关以下，经茂县凤仪镇至汶川县的岷江正河，位于 Ｅ １０２°３３′― Ｅ １０４°１５′，Ｎ ３０°４５′― Ｎ ３３°
０９′之间。 该区域年平均气温 １０ ― １１ ℃左右，降水量 ４９４．８ ｍｍ 左右，年蒸发量 １３３２．４ ｍｍ，气候干燥。 土壤

类型以山地褐土和山地棕壤土为主，土体十分干燥［１７， １８］。
１．２　 土样采集

本研究选取了岷江上游干旱河谷 ４ 个存在水分差异的样地，样地基本情况如表 １ 所示。 土壤样品采集于

２０１２ 年 ７ 月。 每个样地下设 ３ 个 １０ ｍ×１０ ｍ 的样方，每个样方内五点法采集灌丛间空地 ０ ― １５ ｃｍ 土样；选
取样方中处于优势地位的 ２ 种灌木（表 １），再分别选取 ３ 株个体大小类似、长势健康的灌丛，采集下方 ０ ― １５
ｃｍ 的土壤。 采集的土样，立即放入便携式冰盒中。 土样过 ２ ｍｍ 筛后，分成 ３ 个部分：一部分约 ５０ ｇ 土样，放
入 ４ ℃冰箱中保存，用于酶活性检测；一部分约 ５０ ｇ 土样，经冷冻干燥和球磨仪研磨后，储藏在－８０ ℃超低温

冰箱中（Ｔｈｅｍｏ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ） 用于磷脂脂肪酸（ＰＬＦＡ）分析；另外约 １００ ｇ 土样，风干后用于土壤理化性质检测。

表 １　 样地基本概况

Ｔａｂｌｅ １　 Ｂａｓｉｃ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃ ｏｆ ｔｈｅ ｆｏｕｒ ｓｉｔｅｓ

样地
Ｓｉｔｅｓ

经纬度
Ｌａｔｉｔｕｄｅ ａｎｄ ｌｏｎｇｉｔｕｄｅ

海拔
Ａｌｔｉｔｕｄｅ ／ ｍ

选取的优势灌木种
Ｓｅｌｅｃｔｅｄ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｓｈｒｕｂ ｓｐｅｃｉｅｓ

ＬＨ Ｎ ３１°５０′２７．７″　 Ｅ １０３°４２′１．３″ １７３０±１２．５ 小马鞍羊蹄甲（Ｂａｕｈｉｎｉａ ｆａｂｅｒｉ）、铁杆蒿（Ａｒｔｅｍｉｓｉａ ｇｍｅｌｉｎｉｉ）

ＦＨ Ｎ ３１°４７′５６．０″　 Ｅ １０３°４４′１７．１″ １７４１±７．１ 铁杆蒿、川甘亚菊（Ａｊａｎｉａ ｐｏｔａｎｉｎｉｉ）

ＣＪ Ｎ ３１°４２′７．５″　 Ｅ １０３°５１′４５．５″ １８３２±６．４ 铁杆蒿、金花蚤草（Ｐｕｌｉｃａｒｉａ ｃｈｒｙｓａｎｔｈａ）

ＭＴ Ｎ ３１°３２′５．１″　 Ｅ １０３°４０′７．２″ １６９５±７．１ 铁杆蒿、光果莸（Ｃａｒｙｏｐｔｅｒｉｓ ｔａｎｇｕｔｉｃａ）
　 　 ＬＨ： 两河口 Ｌｉａｎｇｈｅｋｏｕ； ＦＨ： 飞虹 Ｆｅｉｈｏｎｇ； ＣＪ： 撮箕 Ｃｕｏｊｉ； ＭＴ：牟托 Ｍｏｕｔｕｏ

１．３　 实验方法

１．３．１　 土壤理化性质测定

　 　 土壤含水量（ｓｏｉｌ ｗａｔｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔ， ＳＷＣ）采用 １０５ ℃连续烘干 ２４ ｈ 后计算得出；ｐＨ 值采用酸度计进行测定

３　 １８ 期 　 　 　 王冰冰　 等：岷江上游干旱河谷优势灌丛群落土壤生态酶化学计量特征 　
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（土∶水＝ １∶２．５）；总氮 （ｔｏｔａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ， ＴＮ） 采用元素分析仪（ｖａｒｉｏ ＭＡＸ ＣＮ， Ｅｌｅｍｅｎｔａｒ）测定；有效氮采用碱解

扩散法（ａｖａｉｌａｂｌｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ， ａＮ）；土壤有机碳（ｓｏｉｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎ， ＳＯＣ）采用低温外热重铬酸钾氧化比色法测

定；总磷 （ｔｏｔａｌ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ， ＴＰ）采用 ＨＣｌＯ４⁃Ｈ２ＳＯ４消煮⁃钼锑抗比色法，连续流动分析仪（ＡｕｔｏＡｎａｌｙｚｅｒ ３， Ｂｒａｎ
＋Ｌｕｅｂｂｅ）测定；有效磷 （ａｖａｉｌａｂｌｅ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ， ａＰ） 采用 ＮａＨＣＯ３浸提，钼锑抗比色法。 研究区域土壤基本理化

性质如表 ２ 所示。
１．３．２　 土壤微生物群落 ＰＬＦＡｓ 测定

ＰＬＦＡ 的提取和纯化参考 Ｂｌｉｇｈ ａｎｄ Ｄｙｅｒ 法［１９⁃２１］，上机前用 １ ｍｌ 含内标物 １９∶０ 的正己烷溶解吹干的脂肪

酸甲酯，然后进行 ＧＣ⁃ＦＩＤ （Ａｇｉｌｅｎｔ ６８５０Ｎ） 检测，脂肪酸种类通过脂肪酸 Ｓｈｅｒｌｏｃｋ 微生物鉴定系统 （ＭＩＤＩ
Ｉｎｃ．， Ｎｅｗａｒｋ， ＤＥ， ＵＳＡ） 来鉴定。 ＰＬＦＡｓ 含量基于 １９∶０ 内标计算，分析中仅包括碳链数低于 ２０、摩尔百分比

（ｍｏｌ％） 含量大于 １％ 且在多数样品中都有出现的脂肪酸。 细菌 （ｂａｃｔｅｒｉａ， Ｂ） 以 １４∶０、ｉ１４∶０、ｉ１５∶０、ａ１５∶０、１５
∶１ω６ｃ、ｉ１６∶０、１６∶１ω７ｃ、１６∶１ω９ｃ、ｉ１７∶０、ａ１７∶０、１７∶１ω８ｃ、１６∶１ ２ＯＨ、ｃｙ１７∶０、１８∶１ω５ｃ、ｃｙ１７∶０ 和 ｃｙ１９∶０ Ｃ１１⁃１２ 等 １５
种脂肪酸表示［２０， ２２］，真菌 （ｆｕｎｇｉ， Ｆ） 用 １８∶２ω６ｃ 脂肪酸来估计［２２］，菌根真菌 （ ａｒｂｕｓｃｕｌａｒ ｍｙｃｏｒｒｈｉｚａｌ ｆｕｎｇｉ，
ＡＭＦ） 以 １６∶１ω５ｃ 表示［２３］，真菌∶细菌比 （Ｆ ∶Ｂ） 用 ｆｕｎｇｉ 与 ＡＭＦ 的总量 ／ ｂａｃｔｅｒｉａ。 研究区域土壤 ＰＬＦＡ 主要

类群含量如表 ２ 所示。
１．３．３　 土壤生态酶活性测定

四种酶活性（ＢＧ、ＮＡＧ、ＡＰ 和 ＬＡＰ）的测定均采用 ９６ 微孔酶标板板荧光分析法［２４⁃２５］，具体如下：称取 １ ｇ
鲜土至 ８００ ｍＬ 的广口烧杯中，加入 １２５ ｍＬ，５０ ｍｍｏｌ 的 Ｔｒｉｓ 缓冲液（ｐＨ 值调至每个 １０ ｍ×１０ ｍ 样方的平均

值，约为 ７．５），涡旋震荡 １ ｍｉｎ，使用八通道移液器 （Ｅｐｐｅｎｄｏｒｆ） 向 ９６ 孔酶标板中加入 ２００ μＬ 土壤悬浮液（８
个重复）。 每个样品孔 （Ｓａｍｐｌｅ ｗｅｌｌｓ） 中加入 ５０ μＬ，２００ μｍｏｌ ／ Ｌ 的基底液（ＢＧ 采用 ４⁃甲基伞形酮酰⁃β⁃Ｄ⁃吡
喃葡糖酸苷 （４⁃ＭＵＢ⁃β⁃Ｄ⁃ｇｌｕｃｏｓｉｄｅ） 为底物，ＮＡＧ 采用 ４⁃甲基伞形酮酰⁃β⁃Ｄ⁃吡喃葡糖酸苷 （４⁃ＭＵＢ⁃Ｎ⁃ａｃｅｔｙｌ⁃
ｂ⁃Ｄ⁃ｇｌｕｃｏｓａｍｉｎｉｄｅ） 为底物， ＬＡＰ 采用 Ｌ⁃亮氨酸⁃ ７⁃氨基⁃ ４⁃甲基香豆素盐酸盐 （ Ｌ⁃Ｌｅｕｃｉｎｅ⁃ ７⁃ａｍｉｎｏ⁃ ４⁃
ｍｅｔｈｙｌｃｏｕｍａｒｉｎ） 为底物，ＡＰ 采用 ４⁃甲基伞形酮磷酸酯 （４⁃ＭＵＢ⁃ｐｈｏｓｐｈａｔｅ） 为底物）；空白孔 （Ｂｌａｎｋ ｗｅｌｌｓ） 中

加入 ２５０ μＬ Ｔｒｉｓ 缓冲液；样品控制孔 （Ｈｏｍｏｇｅｎａｔｅ ｃｏｎｔｒｏｌ ｗｅｌｌｓ） 中加入 ５０ μＬ 缓冲液和 ２００ μＬ 土壤悬浮液；
基底控制孔 （Ｓｕｂｓｔｒａｔｅ ｃｏｎｔｒｏｌ ｗｅｌｌｓ） 中加入 ５０ μＬ 基底液和 ２００ μＬ 缓冲液。 标准曲线设置：设置 ０， ０．５， １，
２．５， ５， １０， ２０， ３０ μｍｏｌ ／ Ｌ ８ 个浓度梯度的标准曲线（其中，ＬＡＰ 的标准曲线浓度梯度设置为 ０， ２， ４， ８， １６，
２４， ３２， ４０ μｍｏｌ ／ Ｌ），参考标准孔 （Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ ｓｔａｎｄａｒｄ ｗｅｌｌｓ） 加入 ５０ μＬ 标准液和 ２００ μＬ 缓冲液（８ 个重复），
猝灭标准孔 （ｑｕｅｎｃｈ ｓｔａｎｄａｒｄ ｗｅｌｌｓ） 中加入 ５０ μＬ 标准液和 ２００ μＬ 悬浮液 （２ 个重复）。

所有酶标板放置在黑暗的 ２０ ℃培养箱中培养 ２．５ ｈ。 使用多功能酶标仪 （ＳｙｎｅｒｇｙＨ４， ＢｉｏＴｅｋ） 进行荧光

测定。 仪器自动在每个孔加入 １０ μＬ １ ｍｏｌ ／ Ｌ 的 ＮａＯＨ 溶液，１ ｍｉｎ 后进行荧光检测。 ＭＵＢ 和 ＡＭＣ 在 ３６５ ｎｍ
波长处激发，在 ４５０ ｎｍ 处检测荧光。 酶活性计算如公式 １ 所示：

Ａｃｔｉｖｉｔｙ （ｎｍｏｌ ｈ－１ｇ－１） ＝ （ｎｅｔ ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ×Ｂｕｆｆｅｒ ｖｏｌ） ／ （ε×Ｈｏｍｏｇｅｎａｔｅ ｖｏｌ×Ｔｉｍｅ×Ｓｏｉｌ ｍａｓｓ） （１）
其中 ｎｅｔ ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ （净荧光值） ＝ ［（Ａｓｓａｙ － Ｈｏｍｏｇｅｎａｔｅ Ｃｏｎｔｒｏｌ） ／ Ｑｕｅｎｃｈ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ］ －Ｓｕｂｓｔｒａｔｅ ｃｏｎｔｒｏｌ，
Ｑｕｅｎｃｈ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ （猝灭系数）＝ （Ｑｕｅｎｃｈ ｃｏｎｔｒｏｌ － Ｈｏｍｏｇｅｎａｔｅ ｃｏｎｔｒｏｌ） ／ Ｓｔａｎｄａｒｄ Ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ，ε 为猝灭标准

曲线的斜率，Ｔｉｍｅ 为培养时间，Ｓｏｉｌ ｍａｓｓ （ｇ） 为土壤干重。 四个样地灌丛与空地中土壤酶活性值见表 ２。
１．４　 数据分析

Ｃ ∶Ｎ 酶活性比，通过 ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）计算；Ｃ ∶Ｐ 酶活性比，通过 ＢＧ ∶ＡＰ 计算；Ｎ ∶Ｐ 酶活性比采用（ＮＡＧ
＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 计算［５］。 样地内灌丛与空地间土壤生态酶活性比的差异采用 Ｔ⁃检验。 灌丛和空地土壤生态酶活

性比在不同样地间的差异使用单因素方差分析（Ｏｎｅ⁃ｗａｙ ＡＮＯＶＡ），结合 ＳＮＫ 多重比较方法进行探讨。 以上

分析均通过了残差正态和方差齐质性检验。
使用标准主轴回归（Ｓｔａｎｄａｒｄｉｚｅｄ ｍａｊｏｒ ａｘｉｓ， ＳＭＡ）探讨 ＢＧ、ＮＡＧ、ＬＡＰ 和 ＡＰ ４ 种酶活性之间的关系，以

及这种关系在不同样地之间以及灌丛与空地之间的变异。 标准主轴回归相比与最小二乘法（Ｏｒｄｉｎａｒｙ ｌｅａｓｔ

４ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３５ 卷　
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ｓｑｕａｒｅｓ， ＯＬＳ）回归，更加适用于 Ｘ 和 Ｙ（解释变量与响应变量）均是随机的情况［２６］。 ＳＭＡ 回归采用 Ｒ ３．０．１
软件的“ｓｍａｔｒ”程序包中的“ｓｍａ”函数，该函数允许检验不同斜率之间的差异性［２７］。

表 ２　 四个样地，空地与灌丛土壤基本理化性质、微生物生物量和生态酶活性（平均值，样本量 ｎ＝１５－１８）

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｓｏｉｌ ｐｈｙｓｉｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ， ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｖａｒｉａｂｌｅｓ ａｎｄ ｅｘｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌｓ ｕｎｄｅｒ ｓｈｒｕｂ ｃａｎｏｐｉｅｓ ａｎｄ

ｉｎ ｔｈｅ ｓｈｒｕｂ－ｉｎｔｅｒｓｐａｃｅｓ （Ｇａｐ） ａｃｒｏｓｓ ｔｈｅ ｆｏｕｒ ｓｉｔｅｓ （ｍｅａｎ， ｎ＝１５－１８）

样地
Ｓｉｔｅｓ

土样类型
Ｌａｎｄｓｃａｐｅ

ｔｙｐｅｓ
ＳＷＣ ／ ％ ｐＨ

ＳＯＣ ＴＮ ＴＰ

／ （ｇ ／ ｋｇ）

ａＮ ａＰ

／ （ｍｇ ／ ｋｇ）

Ｂ Ｆ ＡＭＦ

／ ％

ＢＧ ＮＡＧ ＬＡＰ ＡＰ

（ ／ ｎｍｏｌ ｈ－１ｇ－１）

ＬＨ 空地 ４．４７ ８．０４ ２３．９１ ２．５８ ０．５９ ７１．４７ １０．５４ ４７．６５ ２．５９ ２．７２ １３５．８９ ８．９６ ２４１．０７ １８５．６８

灌丛 ５．１８ ８．０５ ２４．５９ ２．８９ ０．５８ ９２．４９ １２．１０ ４５．１８ ４．５１ ４．０２ １８８．２９ １１．４２ ２７１．７７ ２４２．７３

ＦＨ 空地 １１．０９ ７．６５ ２３．７１ ２．９２ ０．４３ １０５．７２ ２２．５６ ４９．７６ ２．９９ ３．２６ １８８．３８ １０．２０ ３５８．６６ ２００．３６

灌丛 １１．８３ ７．６１ ２７．０８ ３．２１ ０．４４ １２０．４３ １７．１０ ４９．１６ ３．８９ ４．０７ ２２５．３２ １４．８９ ３７９．１０ ２６５．１４

ＣＪ 空地 １６．２１ ８．０６ ３６．０１ ４．２０ ０．４９ １４４．０９ ２９．２１ ５０．７７ ４．６４ ４．５４ ２１９．４７ １４．１７ ２５５．５７ ３３６．２１

灌丛 １８．６９ ７．９８ ３６．５３ ４．２３ ０．５０ １４０．８６ ３２．７９ ４８．７５ ５．２４ ４．４９ ２２８．５５ １５．１２ ２５３．２２ ３８３．４９

ＭＴ 空地 １７．４６ ７．２８ ２９．５７ ２．９５ ０．３５ ７９．３５ ７．３２ ４７．７７ ２．８７ ３．４５ １６０．５１ １１．９３ １６９．４２ ３０９．７９

灌丛 ２３．７１ ７．３３ ３６．１９ ３．８７ ０．３９ １４３．８４ １７．０５ ４７．５３ ３．７１ ４．８２ ３５２．５２ ２２．６４ ２９９．１５ ５０７．２８

　 　 ＳＷＣ： 土壤含水量 （ｓｏｉｌ ｗａｔｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔ）； ＳＯＣ： 土壤有机碳 （ｓｏｉｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎ）； ＴＮ： 总氮 （ｔｏｔａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ）； ＴＰ： 总磷 （ｔｏｔａｌ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ）； ａＰ：

有效磷 （ａｖａｉｌａｂｌｅ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ）； ａＮ： 有效氮 （ａｖａｉｌａｂｌｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ）； Ｂ： 细菌 （ｂａｃｔｅｒｉａ）； Ｆ： 真菌 （ ｆｕｎｇｉ）； ＡＭＦ： 菌根真菌 （ａｒｂｕｓｃｕｌａｒ ｍｙｃｏｒｒｈｉｚａｌ

ｆｕｎｇｉ）； ＢＧ： β⁃１，４⁃葡萄糖苷酶 （β⁃１，４⁃ｇｌｕｃｏｓｉｄａｓｅ）； ＮＡＧ： β⁃１，４⁃Ｎ⁃乙酰葡糖氨糖苷酶 （β⁃１，４⁃Ｎ⁃ａｃｅｔｙｌｇｌｕｃｏｓａｍｉｎｉｄａｓｅ）； ＬＡＰ： 亮氨酸氨基肽

酶 （ｌｅｕｃｉｎｅ ａｍｉｎｏｐｅｐｔｉｄａｓｅ）； ＡＰ：碱性磷酸酶 （ａｃｉｄ ｏｒ ａｌｋａｌｉｎｅ ｐｈｏｓｐｈａｔａｓｅ）

为进一步探讨影响酶活性分配（由酶活性比指示）的土壤和微生物因子，我们使用了 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析检

验了酶活比与土壤基本理化性质和微生物群落组成因子之间的关系。 由于之前的研究表明，该研究区域中，
土壤含水量（ＳＷＣ）对土壤微生物群落组成和生态酶活性具有重要影响，我们使用了逐步回归分析，以期验证

ＳＷＣ 是否也是驱动酶活性比的重要因子。

２　 结果与分析

２．１　 不同样地间、样地内灌丛与空地间土壤生态酶活性比变异

灌丛和空地土壤在不同样地间都具有显著差异（图 １）。 总体上来说，ＣＪ 和 ＭＴ 具有相对较高的 ＢＧ ∶
（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）值和较低的 ＢＧ ∶ＡＰ 和（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 值；ＬＨ 和 ＦＨ 具有相对较低的 ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）值和较

高的 ＢＧ ∶ＡＰ 和（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 值。
样地内，灌丛与空地之间酶活性比的变异要小的多（图 １），ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）与 ＢＧ ∶ＡＰ 仅在 ＭＴ 表现出

显著差异，（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 也仅在 ＦＨ 表现出显著差异。
２．２　 不同样地间、样地内土壤生态酶活性回归分析

ＳＭＡ 回归分析表明，整体上 ｌｎ（ＢＧ）与 ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）和 ｌｎ（ＡＰ）之间有较好的线性关系（Ｓｌｏｐｅ ＝ １．５１６
（ｒ２ ＝ ０．２９１） ＆ １．０４９ （ ｒ２ ＝ ０．５７９）），而 ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）与 ｌｎ（ＡＰ）无显著线性关系（图 ２）。 进一步的斜率检验

表明，灌丛下和空地中土壤酶活性之间的线性模型斜率之间无显著差异，且与总体的斜率也没有显著差异

（图 ２，表 ４）。
对各样地分别进行的 ＳＭＡ 回归分析表明，样地之间酶活性比斜率的差异主要存在于 ＬＨ、ＦＨ 和 ＣＪ、ＭＴ

之间。 对于 ｌｎ（ＢＧ） ｖｓ． ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）， ＦＨ 样地的 ＳＭＡ 回归斜率显著高于 ＣＪ 样地和总体的斜率（Ｓｌｏｐｅ ＝
２．５１６ ｖｓ． １．３２６ ＆ １．５１６）；对于 ｌｎ（ＢＧ） ｖｓ． ｌｎ（ＡＰ） ，ＣＪ 和 ＭＴ 样地的斜率要显著的高于 ＬＨ 样地和总体的斜

率（Ｓｌｏｐｅ ＝ １．６５９ ＆ １．７５６ ｖｓ． ０．９４２ ＆ １．０４９）；对于 ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ） ｖｓ． ｌｎ（ＡＰ），ＬＨ 和 ＦＨ 样地的斜率显著低于

ＣＪ 和 ＭＴ 样地（Ｓｌｏｐｅ ＝ ０．４９４ ＆ ０．５４８ ｖｓ． １．２５１ ＆ １．２１７）。

５　 １８ 期 　 　 　 王冰冰　 等：岷江上游干旱河谷优势灌丛群落土壤生态酶化学计量特征 　
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图 １　 不同样地间、样地内灌丛与空地土壤生态酶活性比变异 （平均值±标准差，样本量 ｎ＝１５－１８）

Ｆｉｇ．１　 Ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｒａｔｉｏｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌｓ ｕｎｄｅｒ ｓｈｒｕｂ ｃａｎｏｐｉｅｓ ａｎｄ ｉｎ ｔｈｅ ｓｈｒｕｂ－ｉｎｔｅｒｓｐａｃｅｓ （Ｇａｐ） ａｃｒｏｓｓ ｔｈｅ ｆｏｕｒ ｓｉｔｅｓ

（ｍｅａｎ ± ｓｄ， ｎ＝ １５－１８）

ＢＧ：（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）表示碳氮酶活性比；ＢＧ：ＡＰ 表示碳磷酶活性比；（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）：ＡＰ 表示氮磷酶活性比。 ＬＨ： 两河口（Ｌｉａｎｇｈｅｋｏｕ）， ＦＨ： 飞

虹（Ｆｅｉｈｏｎｇ）， ＣＪ： 撮箕（Ｃｕｏｊｉ）， ＭＴ：牟托（Ｍｏｕｔｕｏ）。 图中小写字母表示不同样地间空地或灌丛土壤胞外酶活性比存在显著性（Ｐ＜０．０５），

∗ 表示灌丛与空地间土壤胞外酶活性比存在显著差异（Ｐ＜０．０５）

表 ３　 不同样地间灌丛下和空地中几种土壤生态酶活性关系的标准主轴分析

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｓｔａｎｄａｒｄｉｚｅｄ ｍａｊｏｒ ａｘｉｓ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｏｉｌ ｅｘｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｕｎｄｅｒ ｔｈｅ ｓｈｒｕｂ ｃａｎｏｐｙ

ａｎｄ ｉｎ ｔｈｅ ｓｈｒｕｂ⁃ｉｎｔｅｒｓｐａｃｅ ｓｏｉｌｓ ａｃｒｏｓｓ ｔｈｅ ｆｏｕｒ ｓｉｔｅｓ

酶活性
Ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ

样本
Ｓａｍｐｌｅｓ ｒ２ Ｐ 斜率

Ｓｌｏｐｅ

９５％置信区间
９５％ Ｃｏｎｆｉｄｅｎｃｅ

ｉｎｔｅｒｖａｌ

截距
Ｉｎｔｅｒｃｅｐｔ

ＢＧ ｖｓ． （ＮＡＧ＋ＬＡＰ） 全部 ０．２９１ ０．０００ １．５１６ １．３００—１．７６８ －３．２８

空地 ０．３２５ ０．０００ １．３５３ １．０７８—１．６９７ －２．３６

灌丛 ０．１５１ ０．００１ １．７６４ １．４０１—２．２１９ －４．７１

ＢＧ ｖｓ． ＡＰ 全部 ０．５７９ ０．０００ １．０４９ ０．９３１—１．１８２ －０．６３７

空地 ０．４８４ ０．０００ １．０３３ ０．８４７—１．２６１ －０．５８６

灌丛 ０．５８９ ０．０００ １．０１０ ０．８５９—１．１８８ －０．３８４

　 　 （ＮＡＧ＋ＬＡＰ） 与 ＡＰ 之间无显著线性关系，因此未在表中呈现。 回归分析使用经过 ｌｎ 转化后的数据

２．３　 影响酶活性比变异的主要因子

２．２ 节的分析表明，灌丛和空地土壤生态酶活性比的分布规律无明显的差异，因此本节的相关分析和回

归分析将灌丛和空地作为一个整体进行分析。 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析表明，ｌｎ（ＢＧ）∶ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）与 ＳＷＣ、ＳＯＣ、Ｃ
∶Ｐ、ＡＭＦ、Ｆ ∶Ｂ、ＴＮ、Ｎ ∶Ｐ 等因子都表现出极显著的正相关关系（表 ４）。 与此相反的是，ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ ｌｎ（ＡＰ）
与 ＳＷＣ、ＳＯＣ、Ｃ ∶Ｐ、Ｎ ∶Ｐ、ＡＭＦ、Ｆ ∶Ｂ、ＴＮ 等因子呈现极显著的负相关关系。 而 ｌｎ（ＢＧ）∶ ｌｎ（ＡＰ）则未与本研究

中任何因子表现出显著的相关关系。
进一步的逐步回归分析表明，ＳＷＣ、ＳＯＣ、ＡＭＦ、ＴＰ 和 Ｃ ∶Ｐ 共同解释了 ｌｎ（ＢＧ）∶ ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ） ５０．２７％的
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图 ２　 不同样地间土壤 Ｃ、Ｎ、Ｐ 酶活性之间的标准主轴回归分析

Ｆｉｇ．２　 Ｓｔａｎｄａｒｄｉｚｅｄ ｍａｊｏｒ ａｘｉｓ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｃ－， Ｎ－， ａｎｄ Ｐ－ ｒｅｌａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｅｘｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ａｃｒｏｓｓ ｔｈｅ ｆｏｕｒ ｓｉｔｅｓ

图中虚线、点线和实现分别表示的是对灌丛（样本量 ｎ＝ ６５）、空地（样本量 ｎ＝ ５７）和全部数据（样本量 ｎ＝ １２２）的回归拟合分析，数据经自然

对数转换（ｌｎ）。 ＢＧ： β⁃１，４⁃葡萄糖苷酶 （β⁃１，４⁃ｇｌｕｃｏｓｉｄａｓｅ）； ＮＡＧ： β⁃１，４⁃Ｎ⁃乙酰葡糖氨糖苷酶 （β⁃１，４⁃Ｎ⁃ａｃｅｔｙｌｇｌｕｃｏｓａｍｉｎｉｄａｓｅ）； ＬＡＰ： 亮

氨酸氨基肽酶 （ｌｅｕｃｉｎｅ ａｍｉｎｏｐｅｐｔｉｄａｓｅ）； ＡＰ：碱性磷酸酶 （ａｃｉｄ ｏｒ ａｌｋａｌｉｎｅ ｐｈｏｓｐｈａｔａｓｅ）

变异，其中 ＳＷＣ、ＡＭＦ 和 Ｃ ∶Ｐ 依次解释了其中 ２８．０５％、２４．３８％和 ２１．８２％的变异，而在相关分析中有良好表现

的 ＳＯＣ 则只解释了其中 １４．６％的变异。 对于 ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ） ∶ ｌｎ（ＡＰ），ＳＷＣ、Ｎ ∶Ｐ、Ｃ ∶Ｎ 和 Ｆ ∶Ｂ 共同解释了

５１．５６％的变异，其中 ＳＷＣ 单独即解释了其中 ４１．２６％的变异，其次是 Ｎ ∶Ｐ 比和 Ｃ ∶Ｎ 比，分别解释了 ２７．３３％和

２２．４７％的变异。 而对于 ｌｎ（ＢＧ）∶ｌｎ（ＡＰ），Ｃ ∶Ｐ 则是唯一具有显著影响的因子，解释了 ９．３８％的变异，尽管在

相关分析中并为发现它们之间显著的线性关系。

表 ４　 土壤生态酶活性比与土壤理化性质和微生物群落组成因子间的 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析

Ｔａｂｌｅ ４ 　 Ｐｅａｒｓｏｎ ｐｒｏｄｕｃｔ⁃ｍｏｍｅｎｔ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｏｉｌ ｅｃｏｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｒａｔｉｏｓ ａｎｄ ｓｏｉｌ ｐｈｙｓｉｏｃｈｅｍｉｃａｌ ａｎｄ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｆａｃｔｏｒｓ

Ｅｎｚｙｍｅｓ 酶 ＳＷＣ ｐＨ ＳＯＣ ＴＮ ＴＰ ａＮ ａＰ Ｃ ∶Ｎ Ｃ ∶Ｐ Ｎ ∶Ｐ Ｂ Ｆ ＡＭＦ Ｆ ∶Ｂ

ｌｎ（ＢＧ）∶ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ） ０．５３∗∗ －０．１５ ０．５３∗∗ ０．３４∗∗ －０．０９ ０．３０∗∗ ０．２５∗ ０．１２ ０．４４∗∗ ０．３４∗∗ ０．０８ ０．２９∗ ０．４３∗∗ ０．３７∗∗

ｌｎ（ＢＧ）∶ｌｎ（ＡＰ） －０．１８ ０．１６ －０．１１ ０．００ ０．２５ ０．１２ ０．２１ －０．２５ －０．２２ －０．１４ ０．１２ ０．０２ ０．０９ ０．０２
ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ｌｎ（ＡＰ） －０．６２∗∗ ０．２６ －０．５７∗∗ －０．３２∗ ０．２５ －０．１８ －０．０８ －０．２９∗－０．５６∗∗ －０．４１∗∗ ０．０１ －０．２７ －０．３４∗∗ －０．３４∗∗

　 　 ｌｎ（ＢＧ）：ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）表示碳氮酶活性比；ｌｎ（ＢＧ）：ｌｎ（ＡＰ）表示碳磷酶活性比；ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）：ｌｎ（ＡＰ）表示氮磷酶活性比；Ｃ：Ｎ 碳氮比

（ｃａｒｂｏｎ ｔｏ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒａｔｉｏ）；Ｃ：Ｐ 碳磷比 （ｃａｒｂｏｎ ｔｏ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｒａｔｉｏ）；Ｎ：Ｐ 氮磷比 （ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｔｏ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｒａｔｉｏ）；下同。 Ｐ 值采用”ｈｏｌｍ”法调整；∗

和∗∗分别表示显著（Ｐ＜０．０５）和极显著（Ｐ＜０．０１）相关

３　 讨论

３．１　 养分限制

　 　 土壤酶是分解土壤有机质的主力，其活性可以为探讨土壤养分限制提供一些有价值的信息［１１， ２８］。 全球
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尺度上，土壤 ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）比为 １．４１，ＢＧ ∶ＡＰ 比为 ０．６２，（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 比为 ０．４４ ［５］。 本研究区域中，
ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）的平均值为 ０．７３，明显小于 １．４１ 的全球平均值； （ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 的平均值为 １．１５，也显著

的高于全球均值（１．１５ ｖｓ． ０．４４［５］）。 这意味着该区域土壤整体具有相对较高的 Ｎ 分解胞外酶活性（基于全球

尺度），从而或许也从侧面反映了土壤 Ｎ 元素的相对缺乏，使得微生物需要生产更多的 Ｎ 分解酶，以满足自身

代谢的需要。 以往的研究中发现，该地区水分和 Ｐ 是限制植物生长的第一和第二限制因子，而 Ｎ 则无显著的

限制作用［２９， ３０］。 但由于该区域大多数的研究针对的是植物，缺乏对微生物生长代谢限制性因子的研究。 本

研究从生态酶化学计量学的角度，为研究岷江干旱河谷灌丛群落土壤微生物生长代谢的限制性因子，提供了

一个参考。

表 ５　 影响土壤生态酶活性比变异的土壤物理化学和微生物因子的逐步回归分析

Ｔａｂｌｅ ５　 Ｓｔｅｐｗｉｓｅ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｐｈｙｓｉｏｃｈｅｍｉｃａｌ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｖａｒｉａｂｌｅｓ ｔｈａｔ ｈａｖｅ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｎ ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌ

ｅｃｏｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｒａｔｉｏｓ

应变量 Ｒｅｓｐｏｎｓｅ Ｖａｒｉａｂｌｅｓ
ｌｎ（ＢＧ）：ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）

逐步回归中筛选出的解释变量 Ｓｅｌｅｃｔｅｄ Ｖａｒｉａｂｌｅｓ

ＳＷＣ ＳＯＣ ＡＭＦ ＴＰ Ｃ ∶Ｐ
调整的 ｒ２

Ａｄｊ ｒ２

相对重要性 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ｉｍｐｏｒｔａｎｃｅ ／ ％ ２８．０５ １４．６０ ２４．３８ １１．１６ ２１．８２ ０．５０２７

ｌｎ（ＢＧ）∶ｌｎ（ＡＰ） Ｃ ∶Ｐ ０．０９３８

ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ｌｎ（ＡＰ） ＳＷＣ Ｎ ∶Ｐ Ｃ ∶Ｎ Ｆ ∶Ｂ

相对重要性 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ｉｍｐｏｒｔａｎｃｅ （％） ４１．２６ ２７．３３ ２２．４７ ８．９４ ０．５１５６

从各样地情况来看，ＬＨ 和 ＦＨ ２ 个样地微生物生长的 Ｎ 限制作用可能更为突出（ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）＝ ０．６０
＆ ０．５４ ｖｓ． １．４１； （ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ ＝ １．３４ ＆ １．７９ ｖｓ． ０．４４），而这 ２ 个样地也正是本研究中 ２ 个相对更为干旱的

样地。 从表 ２ 中也可看出，ＬＨ 和 ＦＨ ２ 个样地 ＴＮ 和 ａＮ 也相对较低。 我们有理由推测，较低的 Ｎ 有效性加上

较低的水分有效性的进一步限制，造成了这 ２ 个样地相对明显的 Ｎ 限制作用。 而对于本研究中相对湿润的

ＣＪ 和 ＭＴ 样地，则较 ＬＨ 和 ＦＨ 具有相对较低的 ＢＧ ∶ＡＰ 活性比和显著低的（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）∶ＡＰ 活性比，这说明

ＣＪ 和 ＭＴ 样地微生物生长可能存在一定的 Ｐ 限制。
由于灌丛的存在，灌丛下土壤较空地土壤可以获取更多的有机质输入（凋落物、根系分泌物等），提高土

壤养分有效性，从而进一步作用于土壤酶活性以及酶活性化学计量。 本研究中尽管总体上灌丛与空地土壤酶

活性比之间无显著差异，但在 ＭＴ 和 ＦＨ ２ 个样地也观测到灌丛的显著作用（图 １）。 ＭＴ 样地灌丛下更高的 Ｃ
∶Ｎ 和 Ｃ ∶Ｐ 酶活性比，或反映了空地中土壤微生物相对更高的 Ｎ、Ｐ 功能发挥；ＦＨ 样地空地中显著高的 Ｎ ∶Ｐ
酶活性比，也指示着空地土壤微生物更高的 Ｎ 资源功能发挥（相对于 Ｐ）。 ＦＨ 样地空地中土壤 ＴＮ 和 ａＮ 含量

都明显低于灌丛土壤 （ＴＮ： ２．９２ ｖｓ． ３．２１ ｇ ／ ｋｇ，ａＮ：１０５．７２ ｖｓ． １２０．４３ ｍｇ ／ ｋｇ），而 ＴＰ 则几乎与灌丛土壤相等

（０．４３ ｖｓ． ０．４４ ｇ ／ ｋｇ），ａＰ 含量甚至高于灌丛土壤（２２．５６ ｖｓ． １７．１０ ｍｇ ／ ｋｇ）；对于 ＭＴ 样地，空地中土壤 ＴＮ、ａＮ
和 ａＰ 都极显著地低于灌丛土壤（ＴＮ： ２．９５ ｖｓ． ３．８７ ｇ ／ ｋｇ，ａＮ：７９．３５ ｖｓ． １４３．８４ ｍｇ ／ ｋｇ，ａＰ： ７．３２ ｖｓ． １７．０５ ｍｇ ／
ｋｇ）。 这些养分资源含量数据都进一步的佐证了我们的判断。 尽管空地中 ＳＯＣ 也较灌丛下低（ＦＨ ＆ ＭＴ），但
相比与 Ｎ、Ｐ 来说，ＳＯＣ 对于土壤微生物来说可能是相对充裕的。
３．２　 酶活性关系特征

全球尺度上，Ｃ ∶Ｎ ∶Ｐ 酶活性比大体呈现 １∶１∶１ 的尺度关系，反映了 Ｃ、Ｎ、Ｐ 循环之间的一种耦合关系［５］。
本研究中，不同样地间 Ｃ ∶Ｎ 酶活性 ＳＭＡ 回归斜率显著高于全球尺度上的 Ｃ ∶Ｎ 酶活性 ＳＭＡ 回归斜率（Ｓｌｏｐｅ ＝
１．５ ｖｓ． １．０２），而 Ｃ ∶Ｐ 酶活性回归斜率则与全球尺度的相当（Ｓｌｏｐｅ ＝ １．０３ ｖｓ． １．０４），Ｃ ∶Ｎ ∶Ｐ 酶活性比大致为

３ ∶２ ∶３，这反映了岷江干旱河谷地区相对不同的 Ｃ、Ｎ、Ｐ 循环特征。
样地间，灌丛与空地土壤生态酶活性化学计量特征的相似性（图 ２），指示着灌丛与空地土壤微生物 Ｃ、Ｎ、

Ｐ 需求和 Ｃ ∶Ｎ ∶Ｐ 化学计量的相似性，这可以从各样地中灌丛与空地之间 ＳＯＣ、ＴＮ 和 ＴＰ 含量的较小差异得到

反映（表 ２）。 因此，这说明本研究的假设（１）没有得到支持。 而已有研究表明，灌丛与空地，这 ２ 个看似生物
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地球化学循环独立的存在［３１］，可能通过地下复杂的真菌网络有机地联系起来［３２， ３３］，从而可能造成灌丛与空

地间相似的酶活性化学计量特征。
３．３ 影响酶活性化学计量特征的土壤理化和微生物因子

土壤酶活性化学计量受土壤 Ｃ、Ｎ、Ｐ 资源的有效性的调控。 本研究中，土壤 Ｃ ∶Ｎ 与 ＢＧ ∶（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）之
间未表现出显著相关性，土壤 Ｃ ∶Ｐ 比与 ＢＧ ∶ＡＰ 仅呈弱的正相关关系，唯有土壤 Ｎ ∶Ｐ 比与 Ｎ ∶Ｐ 酶活性比表现

出极显著的负相关关系。 一方面，这或许说明土壤酶活性比不能很好地反映土壤有机质的元素组成。 土壤酶

来自于土壤微生物，其相对活性或许更多的反映土壤微生物生物量的元素组成。 而另一方面，其他土壤生物

或非生物因子或许对酶活性比的变异有着更为强烈的影响，从而掩盖了酶活性比与土壤元素组成的相关性。
事实上，相关分析表明，ＳＷＣ、ＳＯＣ、ＴＮ、Ｃ ∶Ｐ、ＡＭＦ 以及 Ｆ ∶Ｂ 均与土壤 Ｃ ∶Ｎ 和 Ｃ ∶Ｐ 酶活性比呈极显著相关，这
些因子共同驱动着酶活性比的分布。 然而，本研究中涉及到的土壤因子均不能很好地解释 Ｃ ∶Ｐ 酶活性比的

变异。 造成这种结果的原因，可能是某些未测量的环境因子，如土壤温度、团聚体、土壤有机酸、空间自相关等

更为强烈的影响 Ｃ ∶Ｐ 酶活性比的变异［３４⁃３６］。
本研究充分证明了我们的第二个假设：土壤酶活性化学计量特征与土壤 Ｃ、Ｎ、Ｐ 养分有效性之间的关系

受到土壤水分有效性的调控。 逐步回归反映了 ＳＷＣ 是影响 ＢＧ：（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）和（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）：ＡＰ 变异的最

主要因子。 事实上，当我们以 ＳＷＣ 作为协变量进行偏回归分析，ＳＯＣ、Ｃ：Ｐ、Ｎ：Ｐ、ＡＭＦ 等与酶活性比显著相关

的因子的显著性都未能通过显著性检验（数据未展示）。 这反映了土壤水分有效性在岷江干旱河谷地区土壤

养分循环中的决定性作用。 ＳＷＣ 与 ＢＧ：（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）呈正相关关系，而与（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）：ＡＰ 呈负相关关系，即
ＳＷＣ 的降低，Ｃ：Ｎ 酶活性比降低，Ｎ：Ｐ 酶活性比升高，从而说明，ＳＷＣ 的降低，将造成 Ｎ 分解酶活性的“相对

升高”。 这或许是因为干旱加剧了 Ｎ 的有效性，而另一方面，酶活性更多的是反映微生物为获取养分资源而

进行的一种功能发挥，Ｎ 分解酶活性的“相对升高”，或许反映了微生物需要将更多的功能发挥转向 Ｎ 的摄取

上，以维持自身 Ｃ：Ｎ：Ｐ 生物量的平衡。 从表 ２ 中可见，ＬＨ 和 ＦＨ ２ 个相对干旱的样地，其 Ｎ 的有效性也相对

降低。 气候变化研究认为，未来气候变化将对干旱生态系统施加严重的压力，表现为温度升高、降雨减少、降
雨强度和频度变化［３７］。 已有研究认为，在快速气候变化背景下，由于生物和地球化学过程对不同元素所施加

的控制程度不同，Ｃ、Ｎ、Ｐ 循环可能会发生解耦合现象［３１， ３８⁃４２］。 因此，我们有理由推测，未来气候变化，特别是

降雨量的减少将进一步限制岷江干旱河谷区域土壤 Ｎ 的有效性，强烈改变本区域的 Ｃ、Ｎ、Ｐ 循环的耦合关系。
土壤生态酶活性化学计量不仅可以反映土壤养分资源的有效性，也可以指示微生物群落结构和养分需要

的变化［５］。 相关分析和逐步回归分析显示，ＡＭＦ、Ｆ：Ｂ 比与酶活性比呈显著相关，其中 ＡＭＦ 更是除 ＳＷＣ 外，
影响 ＢＧ：（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）变异的最重要因子（表 ４ ＆ ５）。 本研究中 ＡＭＦ 和 Ｆ：Ｂ 与 ＢＧ：（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）呈现正相

关，与（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）：ＡＰ 呈现负相关，而 Ｂｒａｇａｚｚａ 等对泥炭地的研究中也发现，Ｃ：Ｎ 和 Ｃ：Ｐ 酶活性比随 Ｆ：Ｂ 比

的升高而升高，而 Ｎ：Ｐ 酶活性比则随着 Ｆ：Ｂ 的升高而降低［４３］。 这说明微生物群落结构的变化和土壤真菌类

群，特别是 ＡＭＦ 的相对富集有利于 ＢＧ 酶和 ＡＰ 酶活性的相对提高。 研究亦表明，真菌相比于细菌具有更高

的 Ｃ 资源需求［４４］；当土壤 Ｎ：Ｐ 比较高时，真菌的生长易受到 Ｐ 的限制［４５］，从而促使真菌生产更多的磷酸酶

以获取更多的 Ｐ，维持自身 Ｎ、Ｐ 的平衡。 因此，本研究结果反映了土壤真菌群落在岷江干旱河谷地区 Ｃ、Ｐ 循

环中的重要地位，反之，则说明了土壤细菌类群在岷江干旱河谷地区 Ｎ 循环中的重要作用，这与黄元元、王冰

冰的研究结果是一致的［４６⁃４７］。
３．４　 本研究的不足

本研究中，我们并没有观测到不同样地尺度上，Ｎ、Ｐ 酶活性之间显著的线性关系，这在一定程度上降低

了我们关于 Ｃ：Ｎ：Ｐ 酶活性化学计量特征讨论的效力。 其原因，大概有两点：其一，ｌｎ（ＮＡＧ＋ＬＡＰ）可能不是表

征 Ｎ 分解酶活性的良好指标。 从表 ２ 中可见，ＮＡＧ 酶活性相对其他 ３ 种酶活性值非常的低，从而 ｌｎ（ＮＡＧ＋
ＬＡＰ）值受 ＬＡＰ 的影响很大，其与 ＢＧ 或 ＡＰ 酶活性的尺度关系，基本上与 ＬＡＰ 和 ＢＧ 或 ＡＰ 的关系一致；而对

这 ４ 种酶活性的相关分析表明，ＮＡＧ、ＢＧ 和 ＡＰ ３ 种酶活性之间有着极显著的正相关关系，ＬＡＰ 则与这 ３ 种酶
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活性之间无显著相关关系。 Ｓｉｎｓａｂａｕｇｈ 等的对全球 ２４ 个生态系统土壤酶活性的主成分分析，发现 ＬＡＰ 呈现

出与 ＮＡＧ、ＢＧ 和 ＡＰ 截然不同的分布特征［１１］。 另一方面，造成这种现象的原因可能与检测方法有关。 ＮＡＧ、
ＢＧ 和 ＡＰ ３ 种酶活性检测的基质和标准物质都是基于 ＭＵＢ 的，而 ＬＡＰ 则是基于 ＡＭＣ 的，从而这种方法学上

的差异，可能造成了 ＬＡＰ 与其他酶活性之间的解耦合。

４　 结论

本研究反映了岷江干旱河谷区域土壤酶活性化学计量特征的相对特异性。 灌丛与空地土壤酶活性化学

计量特征表现出一定的相似性。 岷江干旱河谷区域整体上存在一定的 Ｎ 限制，而对于个样地来说，相对干旱

的样地 Ｎ 限制更为明显，而相对湿润的样地则又表现出一定的 Ｐ 限制。 这种样地之间的差异性，主要受到土

壤含水量的调控。 土壤含水量的降低，促使土壤 Ｎ 分解酶活性的相对升高，从而意味着未来可能的降水降

低，或将加剧本区域的 Ｎ 限制。
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