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矿质养分输入对森林生物固氮的影响

郑棉海１，２，陈　 浩１，２，朱晓敏１，２，毛庆功１，２，莫江明１，∗

１ 中国科学院华南植物园，中国科学院退化生态系统植被恢复与管理重点实验室，广州　 ５１０６５０

２ 中国科学院大学，北京　 １０００３９

摘要：生物固氮是森林生态系统重要的氮素来源，并且在全球氮循环中占有重要的地位。 近代以来，因人类活动加剧而导致氮

沉降的增加以及其它矿质养分元素（如磷、钼、铁等）输入的改变已成为影响森林生态系统生物固氮的重要因素之一，并引起了

学术界的普遍关注。 本文系统地综述了国内外关于森林生物固氮对矿质养分输入的响应及机理。 主要内容包括：（１）森林生

物固氮的概念及主要的测定方法；（２）矿质养分输入对森林生物固氮的影响。 整体上讲，氮素输入抑制了森林生物固氮，磷和

其他营养元素输入则表现为促进作用。 氮和磷、磷和微量元素同时添加均提高了森林的固氮量；（３）矿质养分改变森林生物固

氮的机理。 包括生物作用机制（如改变地表层固氮菌的数量或群落丰度、改变结瘤植物的根瘤生物量和附生植物的丰度或盖

度）和环境作用机制（如引起土壤酸化、改变碳源物质的含量）；（４）探讨了矿质养分输入对森林生物固氮影响研究中所存在的

问题，并对未来该领域的研究提出建议。
关键词：矿质养分输入；生物固氮；氮沉降；森林；固氮酶活性
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ａｄｄｉｔｉｏｎ ｏｆ Ｐ ｏｒ ｏｔｈｅｒ ｎｕｔｒｉｅｎｔｓ ｈａｓ ａ ｐｏｓｉｔｉｖｅ ｉｍｐａｃｔ． Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ， ｔｈｅ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｏｆ Ｎ ａｎｄ Ｐ， ｏｒ Ｐ ａｎｄ ｏｔｈｅｒ ｍｉｎｅｒａｌ
ｎｕｔｒｉｅｎｔｓ， ｉｎｃｒｅａｓｅｓ ｆｏｒｅｓｔ ＢＮＦ； （３） Ｔｈｅ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｕｎｄｅｒｌｙｉｎｇ ｆｏｒｅｓｔ ＢＮＦ ｃａｎ ｂｅ ｄｉｖｉｄｅｄ ｉｎｔｏ ｂｉｏｔｉｃ （ｅ．ｇ．， ｖａｒｉａｎｃｅ ｉｎ
ｔｈｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｒ ｒｉｃｈｎｅｓｓ ｏｆ Ｎ⁃ｆｉｘｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ， ｔｈｅ ｃｏｖｅｒ ｏｒ ｒｉｃｈｎｅｓｓ ｏｆ ｅｐｉｐｈｙｔｅｓ， ａｎｄ ｔｈｅ ｂｉｏｍａｓｓ ｏｆ ｒｏｏｔ ｎｏｄｕｌｅ ｐｌａｎｔｓ）
ａｎｄ ａｂｉｏｔｉｃ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ （ｅ．ｇ．， ｓｏｉｌ ａｃｉｄｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ａｖａｉｌａｂｌｅ ｃａｒｂｏｎ ｃｏｎｔｅｎｔ）； （４） Ｔｈｅ ｌｉｍｉｔａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｔｈｅ
ｃｕｒｒｅｎｔ ｒｅｓｅａｒｃｈ ａｎｄ ｏｕｒ ｓｕｇｇｅｓｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ｆｕｒｔｈｅｒ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｎ ｆｏｒｅｓｔ ＢＮＦ．

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ： ｍｉｎｅｒａｌ ｎｕｔｒｉｅｎｔ ａｄｄｉｔｉｏｎ； ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｆｉｘａｔｉｏｎ； ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｄｅｐｏｓｉｔｉｏｎ； ｆｏｒｅｓｔ； ｎｉｔｒｏｇｅｎａｓｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ

生物固氮是森林生态系统重要的氮素来源。 据估计，陆地生态系统每年通过生物固定的有效氮大约为

１１０ Ｔｇ，远远高于闪电固氮（３ Ｔｇ Ｎ ａ－１） ［１⁃２］。 这意味着每年有超过 ９７％的“新”氮素是通过生物固氮进入陆地

生态系统中［３］。 值得注意的是，森林是固氮微生物分布最为广泛的生态系统，如在土壤、凋落物、植物叶片、
苔藓、地衣和豆科植物的根瘤等均可以发现固氮菌的存在。 地球上森林的覆盖面积占整个陆地面积 ３０％［４］，
并且固氮量达到了陆地生态系统固氮总量的近一半［５］。 通过生物固定的有效氮不仅可以提高森林的生产

力，还会进一步影响生态系统的结构和功能。 因此，了解森林生物固氮的影响因素将有助于我们更好地认识

生物固氮对森林氮循环的影响。
一般认为环境因子（如温度、水分和光照等）的变化和矿质养分的输入均会影响生物固氮。 其中矿质养

分的输入，尤其是人类活动引起的氮沉降增加已成为普遍关注的焦点［３，６］。 近 ３０ 年来，随着工业的发展和人

口增加，化石燃料的过度使用已经悄然改变了全球氮循环的格局。 据统计，目前全球多数地区的氮沉降速率

已经超过 １０ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１，远远高于生态系统的自然氮沉降（＜ ０．５ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１） ［６］。 许多研究发现，长期氮

沉降可能通过增加森林土壤有效氮的含量而减弱固氮菌的竞争优势，或者通过改变固氮附生植物和结瘤植物

的氮素获取方式，从而减少对固氮菌的能量分配，进一步降低森林的固氮量［７， ８］。
此外，长期氮沉降可能导致生态系统养分失衡，进而使固氮菌的生长受到其他矿质养分（如磷、钼、铁、钴

等）的限制。 磷元素参与微生物（包括固氮菌）细胞膜的合成、酶的活化以及信号的转导［９］，同时也是固氮菌

能源物质 ＡＴＰ 的主要成分［１０］，因此其含量的高低直接关系到固氮菌的生长和繁殖。 但土壤磷起源于岩石风

化，在没有外来磷素输入的情况下，会逐渐被生物吸收消耗或形成可溶性的有机磷而流失［１１］。 长期氮沉降也

会通过加剧土壤磷的限制［１２］进一步抑制森林的固氮能力。 另外，其他营养元素的限制，尤其是构成固氮酶蛋

白的重要微量元素（如钼、铁、钴等）的缺乏，也可能会影响固氮酶蛋白的生物合成及相关功能的表达，进而制

约生物固氮的过程［１３⁃１５］。
我国作为全球氮沉降最严重的三大地区之一（欧洲、北美和中国），氮沉降以每年 ０．４１ ｋｇ ／ ｈｍ２的速率增

加，且在 ２０００ 年的记录就达到了 ２１．１ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１ ［６， １６］。 大量的干、湿沉降势必会威胁到我国森林的固氮能

２ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３５ 卷　
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力，并通过加剧其他矿质养分的失衡进一步干扰森林生物固氮的进行。 但是，目前我国关于生物固氮的研究

主要集中在农业方面，而在森林方面的报道仅有 ５ 篇，且内容主要集中在 ２ 个方面：前者只是对森林中某种结

瘤植物的固氮能力进行初步报道［１７ ⁃ １８］，缺乏对森林生物固氮的系统研究及影响因素的探索；后者主要关注环

境因子（如温度、湿度等）对森林附生植物［１９］ 或结瘤植物［２０ ⁃ ２１］ 固氮的影响，却忽视了矿质养分在森林固氮中

的重要性。 因此，本文综述国内外关于矿质养分输入对森林生物固氮影响的研究现状，同时归纳和总结相应

的机理，以期人们更好地认识森林生物固氮在全球氮循环中的重要性，进而为国内开展森林生物固氮的相关

研究提供理论基础和参考。

１　 森林生物固氮的概念及研究方法

１．１　 森林生物固氮的概念

生物固氮现象最早发现于豆科作物中，随后主要被用于提高粮食的产量。 到了 １８９４ 年，林业上也开始进

行豆科树种和其他结瘤固氮树种的选育，并利用植物固氮的“施肥”作用来提高森林的生产力［２２］。 按照目前

普遍的定义，生物固氮是指固氮微生物将大气中的分子态氮固定下来，进一步转化为可以被其他生物有效利

用的化合态氮的过程［２３］。 在森林生态系统中，固氮微生物广泛分布于不同的组织层次，如地表层的土壤和凋

落物、豆科植物的根瘤及冠层的附生植物等。 根据固氮方式的差异，森林生物固氮主要为共生固氮和自由固

氮两种形式。 由于固氮微生物与植物之间存在复杂的关系，所以关于生物固氮的分类并没有很明确的标

准［２４］。 目前普遍把具有根瘤结构的固氮植物归入共生固氮的范畴，除此之外的其他固氮形式，如土壤、凋落

物、植物叶片以及附生植物（苔藓和地衣）等固氮菌进行的固氮统称为自由固氮［５， ２４］。
１．２　 生物固氮的研究方法

衡量森林生物固氮的主要指标为固氮酶活性，通过固氮酶活性可以进一步计算森林的固氮量。 随着对生

物固氮的深入研究，目前已有多种方法可以有效测定固氮酶活性。 如，乙炔还原法、１５Ｎ 同位素稀释法、１５Ｎ 自

然丰度法、总氮差值法、酰脲估算法等［２５⁃２６］。 在森林固氮的研究中，以采用１５Ｎ 同位素稀释法和乙炔还原法较

多，因此以下主要对这两种方法进行介绍。
１５Ｎ 同位素稀释法主要用于固氮植物的研究。 使用该方法首先需要选取生长条件相近的非固氮植物作

为参照植物。 在相同条件下施加含有１５Ｎ 同位素的氮肥，同时保证没有其他外源氮素的干扰。 随着实验的进

行，参照植物从土壤中吸收含１５Ｎ 的氮素，而固氮植物不仅吸收土壤中的１５Ｎ，还通过固氮作用吸收来自大气

的１４Ｎ。 因为１４Ｎ 的“稀释”作用，经过一段时间后固氮植物体内１５Ｎ ／ １４Ｎ 比例低于参照植物。 通过两种植物

的１５Ｎ 原子百分比差值以及参照植物体内的总 Ｎ 含量，即可计算出固氮植物的固氮量。 但因为该方法需要选

取参照植物，而参照植物选取的适当与否直接关系到结果的精确性，再加上１５Ｎ 同位素价格昂贵，所以该方法

使用并不多。 相比之下，乙炔还原法具有操作简单，价格便宜等优点［２７］。
早在上世纪 ６０ 年代，Ｈａｒｄｙ 等［２７］通过室内和野外实验发现固氮酶不仅可以固定空气中的氮气，还具有将

乙炔（Ｃ２Ｈ２）还原为乙烯（Ｃ２Ｈ４）的能力。 因此，利用固氮酶还原乙炔的能力，测定单位时间内乙炔减少量或

者乙烯生成量即可得知固氮酶的活性。 目前，在森林生物固氮的研究中普遍采用该方法，具体操作如下：将待

测样品置于密闭性良好的培养瓶中，用气密注射器抽出 １０％的空气，同时注入相应体积的高纯度乙炔。 在室

内恒温条件或者野外环境下培养数小时后，用注射器抽出部分气体并收集于真空采气管中。 ４８ 小时内用气

相色谱仪测定待测气体中 Ｃ２Ｈ４生成量，然后计算得到固氮酶活性（ｎｍｏｌ Ｃ２Ｈ４ｇ
－１ ｈ－１）。 理想条件下，固氮酶每

还原 ３ ｍｏｌ Ｃ２Ｈ２与固定 １ ｍｏｌ Ｎ２等价，所以部分研究直接采用理想比例 ３∶１（Ｃ２Ｈ２ ∶Ｎ２）换算成生物固氮量（ｋｇ
Ｎ ｈｍ－２ ａ－１） ［２８ ⁃ ２９］。 但由于不同森林的环境条件及固氮菌种类存在差异，导致转换比例也有所不同。 因此，目
前多数研究结合１５Ｎ 同位素方法对转换值进行校准，从而得到实际的固氮量［３０ ⁃ ３１］。 Ａｎｄｅｒｓｏｎ 等［３２］ 对乙炔还

原法和１５Ｎ 同位素吸收法进行比较，认为只有通过１５Ｎ 同位素技术进行校准才能精确地估算森林的固氮量。

３　 ２４ 期 　 　 　 郑棉海　 等：矿质养分输入对森林生物固氮的影响 　
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２　 矿质养分输入对森林生物固氮的影响

２．１　 氮素输入对森林生物固氮的影响

目前，关于氮素输入影响森林固氮的研究主要集中在“富”氮的热带森林（见 表 １）。 多数施肥试验表明，
长期或短期施加氮肥均会降低固氮菌的竞争优势（如降低固氮酶的活性），从而减少森林的固氮量。 例如，
Ｂａｒｒｏｎ 等［１５］在巴拿马热带成熟林的研究发现，长达 ７ 年的氮肥添加（１２５ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１）使土壤固氮酶活性降

低了 ７５％。 Ｃｒｅｗｓ 等［３３］在热带 ３ 个铁心木成熟林中的研究也发现，施加氮肥（１００ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１）降低了凋落

物固氮酶活性，并且在年龄最老的成熟林中的抑制作用达到极显著水平。 在波多黎各热带森林中，Ｃｕｓａｃｋ
等［３４］对森林不同组织层次的生物固氮进行研究，发现短期施加氮肥（５０ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１）同时降低了土壤、凋落

物、附生植物叶片和苔藓的固氮酶活性。 在温带森林的研究也有类似的结论，如在瑞典一个火烧后 ３５５ 年的

温带成熟林中，短期内施加不同水平的氮肥（０． ５６ ｋｇ Ｎ ｈｍ－ ２ ｗｋ－１ 或 ３． １８ ｋｇ Ｎ ｈｍ－ ２ ｗｋ－１ ） 分别使苔藓

（Ｐｌｅｕｒｏｚｉｕｍ ｓｃｈｒｅｂｅｒｉ）固氮量降低为 ２． ８ μｍｏｌ ｍ－２ ｄ－１ 和 ３． ０ μｍｏｌ ｍ－２ ｄ－１，且作用均达到极显著水平（Ｐ ＜
０．００１） ［３０］。 但也有少数研究结果表示施加氮肥对生物固氮的影响不大［１３，３５］。

除了采用施肥试验研究森林生物固氮，更多的试验是利用时间序列（如森林的不同演替阶段）代替施肥

的方法实现大时间尺度的研究。 目前多数研究认为，不管是在热带地区还是温带地区，处于演替初期的森林

固氮速率（即固氮酶活性或固氮量）最高，随着演替的进行固氮速率开始下降。 如在热带地区，Ｃｒｅｗｓ 等［３３］对

夏威夷群岛 ６ 个不同演替史的森林进行研究，发现处于演替初期的森林凋落物具有最高的固氮酶活性（４．６—
９．４ ｎｍｏｌ ｇ－１ ｈ－１）。 Ｓｋｕｊｉｎ， š 等［３６］对不同演替阶段的森林土壤和植物固氮进行综合分析，结果表明演替末期的

云杉林固氮量最低（０．３２ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１）。 在巴拿马热带森林，四种不同类型森林（自然成熟林、受干扰的成熟

林、４５ 年生次生林和季节性海岸森林）的印加树（ Ｉｎｇａ ｓｐ．）根瘤固氮存在差异，即两个成熟林的印加根瘤生物

量显著低于次生林和季节性海岸森林，其中自然成熟林的根瘤固氮酶活性基本为零［３７］。 除了热带森林，在温

带森林也有见到类似的报道。 如在瑞典北部两个温带森林中，ＤｅＬｕｃａ 等［３８］使用“交互移植试验”研究依附于

苔藓（Ｐｌｅｕｒｏｚｉｕｍ ｓｃｈｒｅｂｅｒｉ）的蓝藻固氮情况，结果表明处于演替初期（土壤有效 Ｎ 含量低）的森林其蓝藻固氮

酶活性高于演替末期。 Ｈｏｐｅ 和 Ｌｉ ［３９］的研究也得出类似结论，即 ７０—８０ 年生的黄杉树林其凋落物和树枝固

氮速率均高于 ４５０ 年生的黄杉林。 因此，多数研究认为生物固氮主要在森林演替初期发挥作用［３９⁃４０］，但也有

少部分研究否定了该结论。 例如，在夏威夷山地雨林，Ｍａｔｚｅｋ 和 Ｖｉｔｏｕｓｅｋ ［４１］发现沿着不同土壤年龄梯度

（３００—４，１００，０００ 年），苔藓（Ｂａｚｚａｎｉａ）、地衣（Ｐｓｅｕｄｏｃｙｐｈｅｌｌａｒｉａ ｃｒｏｃａｔａ）和腐木的固氮量均没有发生显著变

化。 Ｖｉｔｏｕｓｅｋ［４２］甚至发现凋落物固氮酶活性随着土壤年龄梯度的增加而增加。 Ｌａｇｅｒｓｔｒöｍ 等［４３］研究也认为，
苔藓（Ｐｌｅｕｒｏｚｉｕｍ ｓｃｈｒｅｂｅｒｉ 和 Ｈｙｌｏｃｏｍｉｕｍ ｓｐｌｅｎｄｅｎｓ）固氮在森林演替末期发挥重要作用。 这些研究说明土壤氮

素含量可能不是影响森林固氮的唯一因素。
２．２　 磷素输入对森林生物固氮的影响

关于磷素对生物固氮起重要作用的认识主要来源于热带森林的研究。 因为热带森林多数表现为磷素限

制［４４］，因此研究磷素输入对热带森林生物固氮的影响具有重要的意义。 目前，许多研究认为磷素输入促进了

固氮细菌的生长，进而提高热带森林的固氮酶活性或固氮量（见 表 １）。 例如，Ｂａｒｒｏｎ 等［１５］在巴拿马热带成熟

林的研究发现，７ 年的磷肥添加（５０ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１）使土壤固氮酶活性增加了约 ２ 倍（Ｐ ＜ ０．００７）。 在热带合欢

成熟林中，Ｂｉｎｋｌｅｙ 等［４５］利用乙炔还原法和１５Ｎ 同位素稀释法均证实了施加磷肥（５ ｇ ／ ｐｏｔ ＣａＨＰＯ４）显著增加结

瘤植物（Ｆａｃａｌｔａｒｉａ ｍｏｌｕｃｃａｎａ）的固氮量。 在哥斯达黎加热带成熟林，Ｒｅｅｄ 等在 ２０１０ 年［４６］ 和 ２０１３ 年［２３］ 先后

报道了不同磷肥试验（长期施肥 １５０ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１和单次施肥 ８４４ μｇ Ｐ ｇ－１）的结果：施加磷肥的凋落物固氮

酶活性分别是对照的 ３ 倍和 ２ 倍。 Ｇｒｏｖｅ 和 Ｍａｌａｊｃｚｕｋ ［２８］在澳大利亚一个红桉树林进行 ３ 年的磷肥试验也发

现，施加低浓度（３０ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１）和高浓度（２００ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１）磷肥使林下层豆科植物的根瘤固氮量分别增

加了 ５９％和 ９９％。 此外，在热带其他成熟林［３３，３５，４７］和次生林［４８］的研究中也都得出了类似的结论。 除了热带
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地区，少数温带地区的研究同样发现磷素输入可以提高森林的固氮量。 如在克拉马斯温带森林，Ｙｅｌｅｎｉｋ
等［３１］发现 ２ 年施加磷肥（１５０ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１）不同程度地提高了土壤和凋落物层的固氮量。 在瑞典一个赤松

和云杉混合成熟林（３５５ 年）中，短期施加磷肥（０．４２ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ｗｋ－１）也会轻微提高苔藓（Ｐｌｅｕｒｏｚｉｕｍ ｓｃｈｒｅｂｅｒｉ）
的固氮量［３０］。

尽管大多数研究结果均表明施加磷肥可以提高森林的生物固氮，但仍有少部分研究认为添加磷肥对生物

固氮的影响不大。 如在热带地区，Ｖｉｔｏｕｓｅｋ 和 Ｈｏｂｂｉｅ［１３］ 通过对铁心木成熟林进行长期（ ＞１０ 年）的磷肥添加

试验，发现来自对照样方的凋落物置于施加磷肥的样方中其固氮酶活性并没有增加，这与 Ｓｉｌｖｅｓｔｅｒ［４９］ 研究结

论一致。 在温带地区，也有相关报道认为施加磷肥不一定会提高结瘤植物［３１］或者苔藓［５０］的固氮量。
２．３　 其他矿质养分输入对森林生物固氮的影响

除氮素和磷素以外，有研究表明其他矿质养分（尤其是微量营养元素）的输入也会影响森林的生物固氮，
并且多数表现为促进作用（见 表 １）。 矿质养分（除 Ｎ 和 Ｐ 外）输入促进森林固氮的现象在热带地区和温带地

区均可以发现。 在热带地区，如 Ｂａｒｒｏｎ 等［１５］ 对巴拿马一个成熟林进行营养元素（包括 Ｍｏ， Ｓ， Ｃｕ， Ｂ， Ｆｅ，
Ｍｎ， Ｚｎ， Ｃａ， Ｍｇ 等）添加处理，发现长期施肥（２５ ｋｇ ｈｍ－２ ａ－１）的土壤固氮酶活性大约是对照的 ２ 倍（Ｐ＜
０．０１３）。 Ｖｉｔｏｕｓｅｋ［４７］在美国一个铁心木（Ｍｅｔｒｏｓｉｄｅｒｏｓ ｐｏｌｙｍｏｒｐｈａ）成熟林的研究证明，施加混合营养元素（除
Ｎ、Ｐ 外的所有营养元素）同时提高了根瘤和凋落物的固氮酶活性。 通过对 ３ 个不同土壤年龄的热带森林进

行研究，Ｃｒｅｗｓ 等［３３］也发现施加营养元素均增加了 ３ 个森林的凋落物固氮酶活性，其中在土壤年龄最小（３００
年）和年龄最大（４，１００，０００ 年）的森林中促进作用均达到极显著水平（Ｐ＜０．００１）。 在温带森林的研究也有类

似的结论，如 Ｓｉｌｖｅｓｔｅｒ［４９］也发现添加微量营养元素可以促进凋落物固氮，其中施肥处理的固氮酶活性（１５．２
ｎｍｏｌ Ｃ２Ｈ４ ｇ

－１ ｈ－１）显著高于对照（４．１ ｎｍｏｌ Ｃ２Ｈ４ ｇ
－１ ｈ－１）。 此外，也有少数研究得出添加微量营养元素对森林

固氮影响不显著的结论［１３，２３， ５０］。
在影响生物固氮的众多微量营养元素中，钼（Ｍｏ）成为关注的焦点。 微量元素钼和铁共同参与合成固氮

酶蛋白中的钼固氮酶（也称钼铁蛋白） ［１０， １４］。 而钼固氮酶几乎存在于所有的固氮细菌中，且参与生物固氮的

过程［５１］。 在热带和温带森林的研究均表明，添加钼元素促进了土壤或凋落物的固氮酶活性。 在热带森林，如
Ｂａｒｒｏｎ 等［１５］发现钼肥添加提高了土壤固氮酶活性，并且高浓度（５０４ μｇ Ｍｏ ｋｇ－１）比低浓度（４２ μｇ Ｍｏ ｋｇ－１）的
促进作用更加明显；而长达 ７ 年的钼添加试验进一步证明，施加钼肥（０．０１ ｋｇ ｈｍ－２ ａ－１）的土壤固氮酶活性比

对照增加了 ４ 倍。 同样在巴拿马热带森林，Ｗｕｒｚｂｕｒｇｅｒ 等［１４］对 ６ 个具有不同磷含量的森林进行研究，发现在

磷饱和的森林中施加钼肥（６６７ｍｇ Ｍｏ ｋｇ－１）可以使土壤的固氮酶活性增加 ３ 倍。 Ｖｉｔｏｕｓｅｋ［４７］也认为，添加营养

元素引起凋落物固氮酶活性的增加很可能与钼元素有关。 钼元素输入对温带森林固氮的影响研究甚少，目前

仅有 Ｓｉｌｖｅｓｔｅｒ［４９］进行过相关的报道，即钼添加处理使黄杉成熟林的凋落物固氮酶活性增加 ２—３ 倍。
２．４　 氮、磷及其他矿质养分的交互作用

总体上讲，单独施加氮肥会抑制森林生物固氮，施加磷肥则起到促进作用。 氮肥和磷肥同时施加对森林

固氮的影响仅在热带地区进行过报道，且氮素和磷素之间可能不存在交互作用。 例如，在巴拿马科罗拉多岛

的一个露天温室中，Ｂａｔｔｅｒｍａｎ 等［５２］进行了不同梯度氮肥（０， ３０， ６０ ｇ Ｎ ｍ－２ ａ－１）和磷肥（０， ２０， ４０ ｇ Ｐ ｍ－２

ａ－１）的析因设计试验，结果发现单独施加氮肥或者磷肥对印加（ Ｉｎｇａ ｐｕｎｃｔａｔａ）的根瘤固氮分别起到抑制（Ｐ＜
０．００１）和促进作用（Ｐ＜０．００１），而氮肥和磷肥同时施加虽然也促进了印加的根瘤固氮，但其交互作用并不显

著。 Ｂｉｎｋｌｅｙ 等［４５］在夏威夷热带森林中的研究也发现，同时施加氮肥和磷肥（５ ｇ ／ ｐｏｔ ＮＨ４ ＮＯ３ ＋ ５ ｇ ／ ｐｏｔ
ＣａＨＰＯ４）对豆科树种（Ｆａｃａｌｔａｒｉａ ｍｏｌｕｃｃａｎａ）的根瘤固氮没有交互作用，但却提高了根瘤固氮酶活性和单位植

株的根瘤固氮量。 此外，Ｒｅｅｄ 等［３５］在哥斯达黎加热带森林中的研究也得到类似的结论，即同时施加氮肥和

磷肥（１５０ ｋｇ Ｎ ｈｍ－ ２ ａ－１＋ １５０ ｋｇ Ｐ ｈｍ－ ２ ａ－１）也会提高凋落物和土壤的固氮酶活性。 这表明磷素对生物固氮

的促进作用可能比氮素的抑制作用更加强烈。
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　 　 相比之下，磷和其他矿质养分同时添加对热带森林固氮的影响表现出交互作用。 如，在美国热带森林中，
Ｖｉｔｏｕｓｅｋ 和 Ｈｏｂｂｉｅ［１３］通过凋落物分解试验发现，来自对照样方的凋落物置于单独施加磷肥或 Ｔ 肥（Ｔ 肥： 除

Ｎ、Ｐ 外的所有营养元素）的样方中，其固氮酶活性没有发生显著变化；但置于同时施加磷肥和 Ｔ 肥的样方后

固氮酶活性显著增加，并且磷和 Ｔ 的交互作用达到极显著水平（Ｐ＜０．００１）。 Ｓｉｌｖｅｓｔｅｒ［４９］ 通过室内实验分析也

发现，相比对照（１．０—１．６ ｎｍｏｌ Ｃ２Ｈ４ ｇ－１ ｈ－１），单独施加磷肥对凋落物固氮酶活性没有影响（１．１—１．２ ｎｍｏｌ Ｃ２

Ｈ４ ｇ－１ ｈ－１），施加除氮以外的所有营养元素（包括磷等）却可以显著提高固氮酶活性（４．６—５．１ ｎｍｏｌ Ｃ２Ｈ４

ｇ－１ ｈ－１）。 Ｗｕｒｚｂｕｒｇｅｒ 等［１４］在巴拿马两个磷受限的热带森林（Ｚｅｔｅｋ 和 Ｒｉｏ Ｐａｊａ）进行了钼和磷的添加试验，结
果也表明同时添加钼（６６７ｍｇ Ｍｏ ｋｇ－１）和磷（２８３ ｍｇ Ｐ ｋｇ－１）会使土壤固氮酶活性增加 １．５—４ 倍，并且钼和磷

的交互作用达到显著水平。 此外，Ｖｉｔｏｕｓｅｋ［４７］和 Ｒｅｅｄ 等［２３］ 通过研究也先后得到类似的结论，这说明热带森

林生物固氮可能同时受到磷素和其他矿质养分的限制。 而温带森林目前仅有 Ｍａｒｋｈａｍ［５０］ 进行过相关报道，
即磷和微量营养元素同时添加对两种苔藓（Ｓｐｈａｇｎｕｍ ｃａｐｉｌｌｉｆｏｌｉｕｍ 和 Ｐｌｅｕｒｏｚｉｕｍ ｓｃｈｒｅｂｅｒｉ）固氮的影响均不存

在交互作用。

３　 矿质养分输入影响森林生物固氮的机理

综合目前国内外的研究，矿质养分（主要为氮素和磷素）输入影响森林生物固氮的机理可以分成生物作

用机制和环境作用机制两个部分。
３．１　 生物作用机制

森林的不同组织层次均有固氮菌的分布，然而它们对矿质养分输入的响应机制却存在差异。 因此，本文

将从森林地表的土壤及凋落物层、结瘤植物和冠层附生植物 ３ 个不同层次阐述矿质养分输入对森林固氮的影

响机制。
３．１．１　 改变地表层固氮菌的数量或群落丰度

自由固氮菌主要分布于森林的土壤和凋落物层，所以其数量或群落丰度很容易受到土壤氮、磷等养分的

影响。
长期的氮素输入可能通过减少固氮菌的数量或者群落丰度，进而降低森林的固氮量。 目前普遍认为，固

氮菌在氮素限制的森林中具备较强的竞争优势，所以固氮酶活性比较高［３３］。 然而，长期的氮素输入不断提高

了土壤的氮素含量和生物总量［５４］，并加剧微生物之间的竞争。 此时继续通过耗能方式进行固氮将不利于固

氮菌的生存［１０］，因此固氮菌的数量逐渐减少。 如在 Ｈａｒｖａｒｄ 森林，Ｃｏｍｐｔｏｎ 等［５５］ 研究认为长期施加氮肥增加

了松林土壤固氮基因（ｎｉｆＨ）扩增的困难性。 这意味着施加氮肥可能减少了土壤固氮菌的数量，进而抑制固氮

基因的表达。 Ｋｏｌｂ 和 Ｍａｒｔｉｎ［５６］通过研究也发现，施加氮肥降低了土壤根际固氮菌与总细菌的比例，同时也显

著降低了固氮酶的活性。 此外，长期的氮素输入可能不利于对高氮环境耐受性较弱的固氮菌生存，从而降低

了固氮菌的群落丰度。 如，Ｐｉｃｅｎｏ 和 Ｌｏｖｅｌｌ［５７］通过氮肥添加试验研究土壤固氮基因的变化，结果发现长期施

加氮肥使土壤中原本具有的优势固氮基因消失，同时也降低了土壤的生物固氮量。 在长期的增温和施加氮肥

控制试验中，Ｂｅｒｔｈｒｏｎｇ 等［５８］发现施加氮肥降低了松林土壤固氮基因的丰度和多样性。 Ｆｒｅｅｄｍａｎ 等［５９］同样发

现氮沉降降低了北方阔叶林土壤固氮基因的丰度。 这表明氮素的输入通过减少固氮菌的群落丰度，进而抑制

森林的生物固氮。
相反，磷素的输入可能促进固氮菌的生长并增加其群落的丰度，群落丰度的增加可以提高森林的固氮总

量。 如在哥斯达黎加热带雨林，Ｒｅｅｄ 等［４６］发现长期施加磷肥（１５０ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ｙｅａｒ－１）使凋落物产生新的固氮

基因。 这表明磷素的输入导致新的固氮菌（如喜磷固氮菌等）出现。 此外，Ｒｅｅｄ 等［４６］研究还证明了磷肥添加

可以显著地提高凋落物固氮基因的丰度和固氮量，且固氮基因的丰度与固氮量之间存在显著的正相关关系

（Ｐ ＝ ０．０２５，ｒ２ ＝ ０．３５）。
３．１．２　 改变结瘤植物的根瘤生物量

根瘤固氮是结瘤植物最主要的氮素来源［８］，因此根瘤的生长很大程度上受到结瘤植物的调控。 矿质养

８ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３５ 卷　
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分的输入可能会引起土壤养分的失衡，进而改变结瘤植物对氮素的需求，导致根瘤的生物量和固氮量发生

变化。
长期的氮素输入可能会减少结瘤植物对根瘤的生物量分配，从而降低根瘤的固氮量。 对于结瘤植物而

言，通过根瘤固氮方式获取氮素需要消耗能量［１０］。 当大量氮素进入土壤时，固氮植物会减少对根瘤的生物量

分配，部分转向耗能较少的获取方式，即土壤有效氮素的吸收［８，３１］。 虽然有研究表明，在土壤氮含量丰富的情

况下，单位根瘤的固氮酶活性并没有发生显著变化，但是植物总的根瘤固氮量却降低了［６０］。 这说明在共生固

氮系统中，外来氮素的输入可能是通过减少根瘤的生物量来降低植物的固氮总量。 例如，Ｅｋｂｌａｄ 和 Ｈｕｓｓ⁃
Ｄａｎｅｌｌ［６１］通过温室实验分析，发现添加氮素使桤木（Ａｌｎｕｓ ｉｎｃａｎａ）的根瘤生物量和固氮量同时降低。 Ｂａｒｒｏｎ
等［３７］采用时间序列的方法也发现类似的结论，即成熟林（有效氮含量高）的印加树根瘤生物量和固氮量均低

于次生林，这表明土壤有效氮的增加会抑制根瘤的生长和固氮。
磷素的输入可能增加了结瘤植物对氮素的需求，因此结瘤植物通过增加根瘤的生物量（如根瘤的数量、

干重和密度等）来提高根瘤的固氮总量。 例如，Ｙａｎｇ［６２］ 通过磷添加试验发现，添加磷素（０．１—１．０ ｕＭ ＫＨ２

ＰＯ４）促进了木麻黄（Ｃａｓｕａｒｉｎａ ｃｕｎｎｉｎｇｈａｍｉａｎａ）及其根瘤的生长。 通过温室实验的研究，Ｈｉｎｇｓｔｏｎ 等［４８］ 发现

不同浓度的磷添加（４ ｍｇ Ｐ ｋｇ－１ ｓｏｉｌ 或 １０ ｍｇ Ｐ ｋｇ－１ ｓｏｉｌ）虽然都降低了两种结瘤植物（Ａｃａｃｉａ ｐｕｌｃｈｅｌｌａ 和

Ｋｅｎｎｅｄｉａ ｐｒｏｓｔｒａｔｅ） 的根瘤固氮酶活性， 但均提高了单位植株的根瘤数量、 干重和固氮量。 Ｇｒｏｖｅ 和

Ｍａｌａｊｃｚｕｋ［２８］的研究也表明，不同的施肥量（３０ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１或 ２００ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１）分别使豆科植物（Ｂｏｓｓｉａｅａ
ｌａｉｄｌａｗｉａｎａ）的根瘤固氮量提高了 ５９％和 ９９％，并认为固氮量的增加主要是因为施加磷肥显著增加了根瘤的

密度。 因此，磷是限制结瘤植物生长及固氮的主要原因［６０］。
３．１．３　 改变附生植物的丰度或盖度

冠层附生植物（苔藓和地衣）的营养元素主要来源于大气环境［６３］，或者间接通过寄主植物叶片和树皮的

淋溶析出获得［６４］。 所以，短期的林下层施肥对附生植物没有直接影响，但长期的矿质养分输入可能通过改变

寄主植物的营养状况，进一步影响附生植物的生长和固氮。
目前，有两种机制可以解释氮素输入对附生植物固氮的影响：（１）长期的氮素输入可能对附生植物造成

毒害，进而降低其固氮能力。 有研究认为，长期施加氮肥导致的过量 ＮＨ＋
４ 累积会对附生植物产生毒害，从而

抑制附生植物的生长［７］。 其次，大量氮素的累积也会通过抑制附生植物的光合作用［６５］，进而减少光合产物并

影响固氮过程对能源的需求；（２）长期的氮素输入同时也减少了附生植物的丰度。 例如，在瑞典温带森林，
Ｆｏｒｓｕｍ 等［７］进行了 ８ 年的氮肥添加试验（５０ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２ ａ－１），发现施加氮肥显著降低了苔藓（Ｈｙｌｏｃｏｍｉｕｍ
ｓｐｌｅｎｄｅｎｓ）的丰度，这与 Ｒöｎｎｑｖｉｓｔ［６６］ 研究结论一致。 Ｇｏｒｄｏｎ 等［６７］ 研究也发现，长期施加氮肥（５０ ｋｇ Ｎ ｈｍ－２

ａ－１）使地衣的丰度减少了一半。 附生植物丰度的降低在一定程度上减少了植物的固氮总量。
相比之下，长期的磷素输入反而促进了附生植物的生长并提高其丰度或者盖度，进而增加森林的固氮量。

如，在夏威夷热带雨林，Ｂｅｎｎｅｒ 等［６８］进行了长达 １４ 年的磷肥（１００ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１）添加试验，发现施加磷肥显

著提高了固氮地衣（Ｐｓｅｕｄｏｃｙｐｈｅｌｌａｒｉａ ｃｒｏｃａｔａ）的丰度和固氮酶活性；通过进一步的研究发现，长期施加磷肥使

地衣的固氮量增加了将近 ３０ 倍，并认为这是由于地衣的丰度增加所导致的［５３］。 Ｇｏｒｄｏｎ 等［６７］ 发现 ８ 年施加

磷肥（５ ｋｇ Ｐ ｈｍ－２ ａ－１）使苔藓（Ｄｉｃｒａｎｕｍ ｓｃｏｐａｒｉｕｍ 和 Ｐｏｌｙｔｒｉｃｈｕｍ ｊｕｎｉｐｅｒｉｎｕｍ）的盖度增加 １３—１６％，并且在植

物功能群中的比例也增加了一倍。 附生植物盖度的增加很可能与寄主植物磷含量的提高有关。 如，
Ｂｅｎｎｅｒ［６９］在夏威夷森林的研究中发现，固氮地衣盖度较高的寄主乔木，其叶片和树皮的磷含量也相对较高（Ｐ
＜ ０．００１）。 这暗示了磷的输入可能通过提高寄主植物磷的含量，进而增加附生植物的盖度。 附生植物盖度的

增加也会提高森林的固氮总量。
３．２　 环境作用机制

３．２．１　 引起土壤酸化

固氮微生物一般倾向于生活在中性的环境中，如多数需氧型固氮菌在中性或者偏碱性的环境具有较高的

９　 ２４ 期 　 　 　 郑棉海　 等：矿质养分输入对森林生物固氮的影响 　
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固氮酶活性［７０⁃７２］。 外源氮素的输入可能增加了土壤 ＮＨ＋
４ 和 ＮＯ３

－含量并引起土壤酸化。 当固氮菌处于酸性

的环境时，参与固氮酶水解的发色团会发生改变，进而影响固氮反应的正常运行［７３］。 因此，氮素输入引起土

壤的酸化在一定程度上抑制了森林的生物固氮。 Ｙａｍａｎａｋａ 等［７４］ 研究发现，日本柳杉（Ｃｒｙｐｔｏｍｅｒｉａ ｊａｐｏｎｉｃａ）
凋落物的固氮酶活性显著高于其他两个树种（Ｐｉｎｕｓ ｄｅｎｓｉｆｌｏｒａ 和 Ｑｕｅｒｃｕｓ ｓｅｒｒａｔａ），认为这可能与柳杉凋落物具

有较高的 ｐＨ 有关。 Ｚａｈｒａｎ［７５］也认为酸性的土壤环境不利于豆科植物的生长，尤其是当 ｐＨ ＜ ５．０ 时，植物的

结瘤效率降低，进而减少了植物的共生固氮。
长期的氮素输入除了降低土壤 ｐＨ，还会导致土壤中的大量交换性阳离子（Ｋ＋， Ｃａ２＋， Ｍｇ２＋ 等）流失，同时

增加了土壤可交换性 Ａｌ３＋的浓度［７６］。 大量 Ａｌ３＋累积引起的铝毒效应也会进一步抑制豆科植物的生长和根瘤

固氮的进行［７７］。 例如，Ｗｏｏｄ 等［７８］研究发现，当 ｐＨ＜５．０ 时，根瘤菌的生长和根瘤的形成都会受到抑制，而在

酸性条件下同时进行添加铝处理则使两者在 ｐＨ＜６．０ 就开始受到抑制。 Ｉｇｕａｌ 等［７９］ 也发现添加铝处理（ ＞
４４０ｕＭ Ａｌ）会降低木麻黄（Ｃａｓｕａｒｉｎａ ｃｕｎｎｉｎｇｈａｍｉａｎａ）的根瘤干重，并且在高铝处理下（８８０ｕＭ Ａｌ）的固氮效率

降低为原来的一半。
此外，氮素输入引起土壤酸性的增加还可能影响土壤 Ｍｏ 的含量。 一般在酸性条件下土壤 Ｍｏ 含量很

低［１５，４９］，而微量元素 Ｍｏ 限制生物固氮的结论在许多研究中［１４⁃１５，４９］也已经得到证明。
３．２．２　 改变碳源物质的含量

多数固氮微生物在生长和固氮过程均需要从环境中获取有效的碳源，因此碳源物质的含量也是影响森林

地表层（土壤和凋落物）生物固氮的重要因素。 在森林生态系统中，矿质养分（如氮素）的输入主要通过影响

凋落物的分解，进而改变有效碳源物质的含量［８０］。
长期的氮素输入减少了凋落物中纤维素和半纤维素的含量，同时导致木质素累积，进而减少了可被固氮

微生物有效利用的碳源。 目前已有多数研究证明，当外源氮素进入土壤时，微生物会提高纤维素水解酶（如
β—１，４—葡萄糖苷酶和纤维素二糖水解酶等）的活性，并降低木质素氧化酶（如多酚氧化酶和过氧化物酶等）
的活性，导致纤维素、半纤维素等可被利用的碳源物质越来越少［８１ ⁃ ８２］。 有效碳源的减少不仅影响了固氮微生

物的生理代谢，还会阻碍其生物固氮的过程。
虽然没有证据表明碳源物质的减少会直接抑制森林地表层的生物固氮，但目前已有许多研究认为土壤或

凋落物的固氮酶活性与有机碳含量之间存在正相关性。 例如，在哥斯达黎加热带森林中，Ｒｅｅｄ 等［３５］ 发现土

壤和凋落物固氮量在夏季最高，认为这可能是夏季湿度较高的情况下，凋落物层的可溶性有机碳增加，从而提

供给固氮菌丰富的有效碳源。 Ｗｕｒｚｂｕｒｇｅｒ 等［１４］ 通过研究土壤剖面不同深度的固氮酶活性，发现有机质含量

丰富并且含氮量较低（也即有最高的 Ｃ ／ Ｎ）的土壤表层固氮酶活性最高。 在夏威夷热带森林，Ｖｉｔｏｕｓｅｋ［４２］的研

究也发现凋落物的自由固氮酶活性与其获取的能量（碳源）有关。 Ｐéｒｅｚ 等［８３］在温带成熟林中的研究也表明，
若凋落物含有较高的 Ｃ ／ Ｎ，相应的固氮酶活性也比较高。

４　 问题与展望

４．１　 空间尺度的局限性

从现有的研究来看，多数森林固氮的研究对象只是局限于某些固氮能力较强的植物，而这种局部性的研

究并不能代表整个森林或者区域的固氮情况［３］。 其次，在森林的不同组织层次均有固氮植物或者固氮微生

物分布，但多数研究的对象只是局限于森林中某个类群，比如苔藓、地衣、豆科固氮植物，或者局限于某个组织

层次，如土壤层、凋落物层，而缺乏对整个森林的系统估算。 目前，国外如 Ｃｕｓａｃｋ 等［３４］ 对森林生物固氮进行

过比较系统的报道，而国内还未在该领域进行系统的研究。 从全球尺度上讲，目前有关陆地生态系统生物固

氮的报道主要集中在欧洲和北美等少数地区，在豆科植物广泛分布的亚洲、非洲和南美洲等地区的研究却相

当缺乏［５］。 中国固氮植物资源丰富，因此加强和开展国内森林共生固氮和自由固氮的研究将有助于我们认

识全球变化（如氮沉降等）对我国森林氮循环的影响。

０１ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３５ 卷　
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４．２　 时间尺度的局限性

森林生物固氮会呈现一定的日变化或者季节变化，因此某个时间点的采样结果并无法代表森林的实际固

氮量［２９］。 其次，短时间尺度的研究也可能会误导我们对森林固氮的认识。 比如短期添加营养元素对某些附

生植物的影响可能不明显，但长期施肥通过间接方式改变了附生植物的固氮速率［６８，８４］。 所以，目前多数短期

施肥的控制性试验的研究（特别是温室实验）无法完全反映森林的真实固氮。 在美国、瑞典、智利等部分区域

采用空间代替时间的方法研究大时间尺度下的森林固氮差异，然而这样的研究方法在其他地区（如亚洲地

区）的应用却非常少。 我国具备从热带至寒带不同气候条件的森林生态系统，随着中国生态系统研究网络

（ＣＥＲＮ）的建立和逐步完善，该网络体系将有助于我们实现不同区域或年龄段森林生物固氮的合作研究，更
好地理解森林生物固氮的机理。
４．３　 研究方法的局限性

关于固氮酶活性的测定方法有很多种，但是不同的方法各有其优缺点。 例如，１５Ｎ 同位素稀释法虽然可

以比较精确地测定固氮酶活性，但该方法主要运用在固氮植物的研究，对土壤或者凋落物等自由固氮并不适

用。 乙炔还原法虽然操作简单，但其测定值只能反映固氮酶在理想条件下的最高活性，因此可能会高估森林

实际的固氮量［８５］。 其次，在森林固氮量的换算中，部分研究直接采用理想比例（３：１）进行计算无法反映实际

的固氮情况。 此外，方法上的不统一，如不同的培养时间、培养条件（温室或野外）、转换比例（理想比例或实

际比例）等，也会使不同森林固氮量之间缺乏可比性。 因此，加强我国生物固氮相关测定方法的研究并与国

际上的新方法接轨，可以更为精确地估算不同森林类型的生物固氮量。
４．４　 研究的深度不足

国内外对森林固氮的研究仍然停留在固氮酶活性的分析。 引起固氮酶活性变化的更深层次机理还不清

楚，尤其在固氮菌群落结构和功能方面的研究甚少。 目前，国际上已有部分研究利用分子生物学的方法，证明

了养分添加影响森林固氮菌群落的丰度［５５，５８， ５９］，但在国内仍未见到相关的报道。 其次，养分的输入究竟是影

响了森林中哪些类群的固氮菌生长，以及哪些固氮菌对森林固氮量的贡献最大等都还没有得到有效的鉴定。
随着我国分子生物学的发展，基于 ＰＣＲ 技术的 ＲＦＬＰ、ｔ⁃ＲＦＬＰ、ＤＧＧＥ 和基因探针杂交等方法将有助于我们对

固氮菌的群落结构进行深入分析。 因此，利用分子技术研究森林生物固氮将会是今后国内研究的一个重点。
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