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土壤及凋落物源氮对中亚热带森林土壤 ＳＯＮ 的影响
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摘要：土壤可溶性有机氮（ＳＯＮ）含量虽低，却是土壤氮库中最活跃的组分之一；主要来源于凋落物分解和土壤氮素转化。 但是

它们各自对土壤的影响还不清楚。 通过添加杉木和１５Ｎ 标记的阔叶凋落物于土壤表面，研究针阔叶凋落物分解对土壤 ＳＯＮ 的

影响，及与土壤氮的关系。 结果表明：由于没有降水的淋溶影响，培养期间，凋落物 ＳＯＮ 的显著降低，并没有直接增加土壤

ＳＯＮ。 与对照比较，杉木凋落物添加显著增加了土壤无机氮的含量，而较高 Ｃ ／ Ｎ 比的阔叶凋落物在其分解初期首先需要吸收更

多的土壤氨态氮。 添加１５Ｎ 标记的阔叶凋落物提高了土壤 ＳＯＮ 在培养 ９０—２１０ 天来自凋落物的比例，在第 ２１０ 天高达 ７４．８％；
来自凋落物的氨态氮比例在实验 ３０ 天开始增加，到第 ２１０ 天高达 ３９．８％；但是对硝态氮的影响不大。 结果表明，土壤 ＳＯＮ 在培

养初期因受凋落物的影响，主要来自土壤有机质的分解，而来自凋落物的 ＳＯＮ 更容易矿化；且土壤源的氮更容易发生硝化作

用。 可见，土壤中的 ＳＯＮ 是与凋落物分解动态、以及对土壤的影响有关。
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ｓｏｉｌ ＳＯＮ ｉｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ｌｉｔｔｅｒ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｄｙｎａｍｉｃｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｌｉｔｔｅｒ ｏｎ ｓｏｉｌ．

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ： ｓｏｌｕｂｌｅ ｏｒｇａｎｉｃ ｎｉｔｒｏｇｅｎ； ｆｏｒｅｓｔ ｓｏｉｌ； ｌｉｔｔｅｒ； ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ

土壤溶解性有机氮（Ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ Ｏｒｇａｎｉｃ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ， ＤＯＮ）被定义为土壤溶液中溶解的有机氮，而土壤可溶性

有机氮（Ｓｏｌｕｂｅ Ｏｒｇａｎｉｃ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ， ＳＯＮ）是指用水、ＫＣｌ、Ｋ２ＳＯ４、电超滤、ＣａＣｌ２或其他萃取剂从土壤中提取的有

机态氮［１］。 ＤＯＮ 虽仅占土壤有机氮库的一小部分，却是土壤氮库中最活跃的组分之一，在陆地生态系统氮循

环中起着重要作用［２⁃３］。 尽管很少有 ＳＯＮ 和 ＤＯＮ 关系研究的报道，但是，理论上讲，ＳＯＮ 应该是 ＤＯＮ 潜在的

源。 因此，ＳＯＮ 在生态系统氮素循环以及维持陆地生态系统养分平衡方面均起着重要作用。
ＳＯＮ 源自于土壤有机质（根和叶凋落物）的分解、根际沉积物、土壤胶体解吸附、微生物残体和大气沉

降［４⁃６］。 因此，Ｑｕａｌｌｓ 等［７］发现，ＤＯＮ 的最大流量出现在森林地面的枯枝落叶层中，然后输入土壤。 Ｈｕａｎｇ 和

Ｓｃｈｏｅｎａｕ［８］也发现水提取的 ＳＯＮ 在未分解物＞部分分解物＞彻底分解物＞表土壤层。 ＳＯＮ 进入土壤之前不断

被微生物分解而降低。 Ｍａｒｉａｎｏ 等［９］ 认为，部分已分解的凋落物是土壤中 ＳＯＮ 的重要来源；且凋落物分解是

控制热带雨林表层土壤 ＤＯＮ 动态变化的主导因素［１０］。 另外，ＤＯＮ 可来源于粗木质碎片，尤其是分解早

期［１１］。 然而，有研究发现，土壤中 ＤＯＮ 大部分产生自原地（根系或微生物周转）而不是从上层（如凋落物层）
运输来的［１２］。 在微生物的作用下，源自枝叶的 ＤＯＮ 比腐殖质层的容易降解，因此，一方面它们的化学组成存

在差异［１３］，另一方面进入土壤的凋落物 ＳＯＮ 可能并不多。 研究表明土壤有机质转化为 ＳＯＮ 可能是调控氮限

制森林生态系统整体氮循环的限制因子，而不是 ＳＯＮ 转化为无机氮（ＮＨ＋
４ 和 ＮＯ－

３ ） ［１４］。 可见，研究森林土壤

氮循环必须关注 ＳＯＮ 的转化［１５］，目前，还没有对土壤 ＳＯＮ 来自土壤有机质和凋落物的差异及与土壤无机氮

的关系展开研究。 因此，在评价凋落物源 ＳＯＮ 对土壤的作用时，仍然有很多不确定性的问题。
因此，本研究以中亚热带森林土壤为研究对象，选用针、阔叶林凋落物，及阔叶林１５Ｎ 标记材料，探究土壤

有机质和凋落物对土壤 ＳＯＮ 动态的影响差异，为认识凋落物与土壤之间的氮素关系提供理论依据。

１　 材料与方法

１．１　 供试土壤概况

供试土壤采自福建省建瓯市万木林自然保护区（２７°０３′Ｎ，１１８°０９′Ｅ），地处武夷山山脉东南、鹫峰山脉西

北，属中亚热带季风气候，年平均气温 １９．４℃，相对湿度 ８１％，全年无霜期达 ２７７ 天，年平均降水量 １６７３．３
ｍｍ，土壤为花岗岩发育的微酸性山地黄红壤。 样地海拔 ３５０ ｍ，坡向 ３００°，坡度 ２１°，为 １９６９ 年杉木

（Ｃｕｎｎｉｎｇｈａｍｉａ ｌａｎｃｅｏｌａｔａ）幼苗造林形成的人工林，树种单一，林分结构简单，灌木层以杜茎山（Ｍａｅｓａ ｊａｐｏｎｉｃａ
（Ｔｈｕｎｂ．）Ｍｏｒｉｔｚｉ）、狗骨柴（Ｔｒｉｃａｌｙｓｉａ ｄｕｂｉａ （ Ｌｉｎｄｌ．） Ｏｈｗｉ） 为主，草本有狗脊蕨 （Ｗｏｏｄｗａｒｄｉａ ｊａｐｏｎｉｃａ （ Ｌ． ｆ．）
Ｓｍ．）、草珊瑚（Ｓａｒｃａｎｄｒａ ｇｌａｂｒａ（Ｔｈｕｎｂ．）Ｎａｋａｉ）等。 在样地的上、中、下坡随机选取 １０ 个采样点，收集样方内

２ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３８ 卷　
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土壤表层的新近杉木凋落物，去除表层凋落物后，用铁锹采集表层土壤（０—１５ ｃｍ），挑除石头、根系、动植物

残体等杂物，充分混匀土壤带回实验室，过 ２ ｍｍ 筛，装入自封袋，置于冰箱（４ ℃）内保存备用。 土壤基本理

化性质：ｐＨ（Ｈ２Ｏ）５．７，饱和持水量（ＷＨＣ）６３８．２ ｇ ／ ｋｇ，全碳 ２３．８ ｇ ／ ｋｇ，全氮 １．８ ｇ ／ ｋｇ，Ｃ ／ Ｎ １２．９，铵态氮 ２０．６
ｍｇ ／ ｋｇ，硝态氮 １１．１ ｍｇ ／ ｋｇ，可溶性有机氮 １７．７ ｍｇ ／ ｋｇ，土壤容重 １．２ ｇ ／ ｃｍ３。 土壤粘粒（＜０．００２ ｍｍ），粉砂（０．
０２—０．００２ ｍｍ）和砂粒（２—０．０２ ｍｍ）分别为 ３５．３％，４９．３％和 １５．４％。

将收集的新近的、保持原有形态、外表无分解痕迹的杉木凋落物（新鲜杉木，ＦＳ），以及自米槠盆栽内收获

的米槠叶及细枝凋落物（新鲜米槠，ＦＭ）（ １５Ｎ 丰度为 ６．１％），剪成 １ ｃｍ×１ ｃｍ（叶）或 １ ｃｍ（细枝）后装入自封

袋备用，并测定凋落物的碳、氮含量（表 １）。

表 １　 凋落物的主要性质

Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｍａｉｎ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｐｌａｎｔ ｌｉｔｔｅｒ

凋落物
Ｌｉｔｔｅｒ

全碳
Ｔｏｔａｌ Ｃ ／
（ｇ ／ ｋｇ）

全氮
Ｔｏｔａｌ Ｎ ／
（ｇ ／ ｋｇ）

碳氮比
Ｃ ／ Ｎ

可溶性铵态氮

Ｓｏｌｕｂｌｅ ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ ／

（ｍｇ ／ ｋｇ）

可溶性硝态氮

Ｓｏｌｕｂｌｅ ＮＯ－
３ ⁃Ｎ ／

（ｍｇ ／ ｋｇ）

可溶性有机氮
ＳＯＮ ／

（ｍｇ ／ ｋｇ）

新鲜杉木（ＦＳ） ４２２．９ １７．６ ２４．１ ４２５．２ １５．２ ５７８．３

新鲜米槠（ＦＭ） ４４０．７ ８．１ ５７．５ １１．４ １．７ ２７３．７
　 　 ＳＯＮ： 土壤可溶性有机氮，Ｓｏｉｌ ｓｏｌｕｂｌｅ ｏｒｇａｎｉｃ ｎｉｔｒｏｇｅｎ； ＦＳ： 新鲜杉木凋落物， Ｆｒｅｓｈ Ｃｈｉｎａ ｆｉｒ ｌｉｔｔｅｒ； ＦＭ： 新鲜米槠凋落物，Ｆｒｅｓｈ Ｃａｓｔａｎｏｐｓｉｓ

ｃａｒｌｅｓｉｉ ｌｉｔｔｅｒ

１．２　 试验设计

设置土壤（Ｓ）、土壤＋新鲜杉木（Ｓ＋ＦＳ）和土壤＋新鲜米槠（Ｓ＋ＦＭ），共 ３ 种处理。 称取相当于烘干土重 ４０
ｇ 的供试鲜土，装入 ３００ ｍＬ 培养瓶中，开盖置于 ２５℃（２５℃为微生物提供较适宜的土壤温度）的生态培养箱中

预培养 ７ 天。 预培养后，根据野外单位面积年凋落物现存量［１６］ 来确定凋落物添加量为 １２．５ ｇ ／ ｋｇ 干土（以凋

落物干重计），均匀平铺于土壤表层，并根据土壤含水量和饱和含水量（ＷＨＣ），用去离子水调节土壤含水量为

６０％ ＷＨＣ。 置于 ２５℃的生态培养箱中培养，培养期间每 ３ 天通过称重法保持土壤水分恒定。 在培养开始后

的第 ０、１５、３０、９０、１５０、２１０ 天随机选取每种处理的 ３ 个培养瓶进行破坏性取样，挑除土壤表面未分解完的残

留凋落物。 土壤和凋落物样品分别提取测定氮含量。
１．３　 研究方法

１．３．１　 测定方法

土壤含水量用烘干法测定；土壤容重和饱和持水量用环刀法测定；土壤 ｐＨ 值采用玻璃电极法，土水比为

１∶２．５；土壤粒径组成用土壤粒径分析仪（ＳＥＤＩＭＡ ４⁃１２， 德国 ＵＧＴ）测定；土壤全碳、氮含量用碳氮元素分析仪

（Ｅｌｅｍａｎｔａｒ ｖａｒｉｏ ＭＡＸ ＣＮ， 德国）测定；土壤和凋落物可溶性总氮、铵态氮和硝态氮采用 ０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ Ｋ２ＳＯ４（土
壤水土比为 ５：１，凋落物水凋比为 ５０∶１）浸提，振荡 １ ｈ（２５０ ｒ ／ ｍｉｎ），离心 １０ ｍｉｎ（４０００ ｒ ／ ｍｉｎ），过滤后连续流

动分析仪（ＳＫＡＬＡＲ ＳＡＮ＋＋，荷兰）测定；土壤微生物量氮采用氯仿熏蒸－Ｋ２ＳＯ４浸提法测定［１７］；铵态氮和硝态

氮的１５Ｎ 丰度采用 Ｎ２Ｏ 产生法测定［１８］；可溶性有机氮的１５Ｎ 丰度采用碱性过硫酸钾氧化法［１９］，将含氮化合物

的氮元素转化为硝酸盐，再利用 Ｎ２Ｏ 产生法测定。
１．３．２　 计算方法

（１）土壤可溶性有机氮含量的计算［２０］：
ＳＯＮ＝ＴＳＮ －（ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ ＋ ＮＯ－
３ ⁃Ｎ）

式中，ＳＯＮ 为可溶性有机氮含量（ｍｇ ／ ｋｇ），ＴＳＮ 为可溶性总氮含量（ｍｇ ／ ｋｇ），ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ 为铵态氮含量（ｍｇ ／ ｋｇ），

ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 为硝态氮含量（ｍｇ ／ ｋｇ）。
（２）土壤微生物量氮含量的计算［１７］：

ＭＢＮ＝
Ｅ熏蒸 － Ｅ未熏蒸

ｋ

３　 ２２ 期 　 　 　 马红亮　 等：土壤及凋落物源氮对中亚热带森林土壤 ＳＯＮ 的影响 　
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式中，ＭＢＮ 为微生物量氮（ｍｇ ／ ｋｇ），Ｅ熏蒸为熏蒸土壤浸提液的总氮含量（ｍｇ ／ ｋｇ），Ｅ未熏蒸为未熏蒸土壤浸提液

的总氮含量（ｍｇ ／ ｋｇ），ｋ 为转换系数 ０．４５。
（３）可溶性有机氮的１５Ｎ 丰度和含量计算［２１］：

ＡＴＳＯＮ ＝
ＴＳＮ×ＡＴＴＳＮ( ) － ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ×ＡＴＮＨ＋４⁃Ｎ
( ) － ＮＯ－

３ ⁃Ｎ×ＡＴＮＨ－３⁃Ｎ
( )

ＳＯＮ

ＳＯ１５Ｎ＝
ＡＴＳＯＮ × ＳＯＮ

１００
式中，ＡＴＳＯＮ为可溶性有机氮的１５Ｎ 丰度（ａｔｏｍ％），ＴＳＮ、ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ、ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 和 ＳＯＮ 分别为土壤浸提液中可溶性总

氮、铵态氮、硝态氮和可溶性有机氮的含量（ｍｇ ／ ｋｇ），ＡＴＴＳＮ、ＡＴＮＨ＋４⁃Ｎ、ＡＴＮＯ－３⁃Ｎ分别为可溶性总氮、铵态氮、硝态

氮的１５Ｎ 丰度（ａｔｏｍ％， ＡＴ＝
１５Ｎ

１５Ｎ＋１４Ｎ
×１００％，ＳＯ１５Ｎ 为可溶性有机氮的１５Ｎ 含量（ｍｇ ／ ｋｇ）。

（４）土壤 ＳＯＮ 来自凋落物的比例计算［２２］：
ＳＯＮｆ ＝（δ１５Ｎｆｉｎａｌ－ｔ－ δ１５Ｎｓｏｉｌ） ／ （δ１５ＮＬｉｔｔｅｒ－δ１５Ｎｓｏｉｌ）

式中，ＳＯＮｆ为土壤 ＳＯＮ 来自凋落物的比例（％），δ１５Ｎｆｉｎａｌ－ｔ为每次样品土壤 ＳＯＮ 的１５Ｎ 丰度（‰），δ１５ＮＬｉｔｔｅｒ为添加

凋落物的１５Ｎ 丰度（‰），δ１５Ｎｓｏｉｌ为土壤 ＳＯＮ 的１５Ｎ 丰度（０‰）。 由此，同样可以计算 ＮＨ＋
４ ⁃Ｎｆ和 ＮＯ－

３ ⁃Ｎｆ。
１．４　 数据处理

所有数据用 Ｍｉｃｒｏｓｏｆｔ Ｅｘｃｅｌ ２０１３ 进行整理后，使用 ＳＰＳＳ ２０．０ 软件进行统计分析，用 Ｏｒｉｇｉｎ ９．０ 软件进行

绘图。 采用单因素方差分析（ｏｎｅ ｗａｙ ＡＮＯＶＡ）和最小显著差异法（ＬＳＤ）比较培养期间不同处理间的差异；采
用双因素方差分析处理和时间，及它们的交互作用，显著性水平设定为 ɑ＝ ０．０５。

２　 结果与分析

图 １　 不同处理土壤可溶性有机氮和微生物生物量氮含量的变化

Ｆｉｇ．１　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ＳＯＮ ａｎｄ ＭＢＮ ｃｏｎｔｅｎｔ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

ＳＯＮ： 土壤可溶性有机氮，Ｓｏｉｌ ｓｏｌｕｂｌｅ ｏｒｇａｎｉｃ ｎｉｔｒｏｇｅｎ； ＦＳ： 新鲜杉木凋落物， Ｆｒｅｓｈ Ｃｈｉｎａ ｆｉｒ ｌｉｔｔｅｒ； ＦＭ： 新鲜米槠凋落物，Ｆｒｅｓｈ Ｃａｓｔａｎｏｐｓｉｓ

ｃａｒｌｅｓｉｉ ｌｉｔｔｅｒ； ＭＢＮ： 微生物生物量氮， ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｂｉｏｍａｓｓ ｎｉｔｒｏｇｅｎ

２．１　 土壤可溶性有机氮和微生物生物量氮含量的变化

由图 １ 可以看出，０—３０ 天，凋落物添加并没有增加土壤 ＳＯＮ，甚至在第 ３０ 天显著低于对照（Ｐ＜０．０５）；在
０—１５ 天 Ｓ＋ＦＳ 处理最低。 第 ９０ 天后，各处理没有显著差异。 土壤 ＳＯＮ 含量随培养而增加，培养结束时，比第

０ 天显著（Ｐ＜０．０５）增加了 ６．６—１３．６ ｍｇ ／ ｋｇ，凋落物添加处理增幅较大。 土壤 ＭＢＮ 含量在前 ３０ 天快速降低，
Ｓ， Ｓ＋ＦＳ 和 Ｓ＋ＦＭ 分别显著（Ｐ＜０．０５）降低 １３５．５、１６４．２ ｍｇ ／ ｋｇ 和 ９２．５ ｍｇ ／ ｋｇ，之后，维持在平均 ５２．３ ｍｇ ／ ｋｇ。
在 ０ 和 １５ 天，各处理间 ＭＢＮ 差异显著（Ｐ＜０．０５），在 ３０、９０ 天和 １５０ 天 Ｓ＋ＦＳ 处理与 Ｓ＋ＦＭ 处理差异显著（Ｐ＜
０．０５）。 方差分析显示，处理、培养时间及它们的交互作用对土壤 ＳＯＮ 和 ＭＢＮ 含量影响显著（Ｐ＜０．０５）。
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２．２　 土壤 ＳＯＮ 的１５Ｎ 丰度及含量的变化

由图 ２ 可以看出，除 ３０ 天外，Ｓ＋ＦＭ 处理显著（Ｐ＜０．０５）提高了土壤 ＳＯＮ 的１５Ｎ 丰度和含量；培养结束时，
Ｓ＋ＦＭ 处理土壤 ＳＯＮ 的１５Ｎ 丰度为 ４．７０％，是对照 Ｓ 的约 １３ 倍。 土壤 ＳＯ１５Ｎ 含量为 １．２６ ｍｇ ／ ｋｇ，是对照 Ｓ 的

约 １４ 倍。 由表 ２ 可知，土壤 ＳＯＮ 来自米槠凋落物处理的比例在 ２１０ 天最高，土壤氨态氮的比例在 ３０ 天内增

加后，不断升高，然而土壤硝态氮的比例很小。

图 ２　 不同处理土壤可溶性有机氮的１５Ｎ 丰度及含量的变化

Ｆｉｇ．２　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ １５Ｎ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ａｎｄ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ＳＯＮ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

表 ２　 添加米槠凋落物对土壤可溶性氮的贡献 ／ ％
Ｔａｂｌｅ ２　 Ｔｈｅ ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｆｒｅｓｈ Ｃａｓｔａｎｏｐｓｉｓ ｃａｒｌｅｓｉｉ ｌｉｔｔｅｒ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｔｏ ｓｏｉｌ ｓｏｌｕｂｌｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ

培养时间
Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ ｔｉｍｅ ／ ｄ

ＳＯＮｆ ＮＨ＋
４ ⁃Ｎｆ ＮＯ－

３ ⁃Ｎｆ
培养时间

Ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ ｔｉｍｅ ／ ｄ
ＳＯＮｆ ＮＨ＋

４ ⁃Ｎｆ ＮＯ－
３ ⁃Ｎｆ

０ ７．６２ ２．８０ ２．１７ ９０ ６．５２ ２５．７２ ０．４４

３０ ０．５２ １９．５４ ０．２８ ２１０ ７４．８２ ３９．７７ ０．８３

　 　 ＳＯＮｆ，ＮＨ＋
４ ⁃Ｎｆ，ＮＯ－

３ ⁃Ｎｆ分别表示土壤中各形态氮有多少来自１５Ｎ 标记米槠凋落物

２．３　 土壤无机氮含量的变化

由图 ３ 可知，第 １５ 天和 ３０ 天，Ｓ＋ＦＳ 处理的土壤铵态氮含量显著（Ｐ＜０．０５）高于 Ｓ 处理；然而，０—３０ 天，Ｓ
＋ＦＭ 处理显著（Ｐ＜０．０５）低于 Ｓ 处理。 从第 ９０ 天开始，各处理间的土壤铵态氮含量没有差异。 培养结束时，
各处理比第 ０ 天时显著（Ｐ＜０．０５）降低了 ９．６—１７．４ ｍｇ ／ ｋｇ。 相反，各处理的土壤硝态氮含量均呈线性增加趋

势，Ｓ＋ＦＳ 处理从第 ３０ 天开始显著（Ｐ＜０．０５）高于 Ｓ 处理 ２１．２％—８３．４％；而 Ｓ＋ＦＭ 处理的低于 Ｓ 处理 １２．２％—
３８．４％，且除第 ０ 天和 ３０ 天外，与 Ｓ 处理的差异显著（Ｐ＜０．０５）。 培养结束时，各处理的土壤硝态氮含量比第 ０
天显著增加了 １２１．６—１８０．３ ｍｇ ／ ｋｇ，以 Ｓ＋ＦＳ 处理的增幅最大。 方差分析显示，处理、培养时间及它们的交互

作用对土壤铵态氮和硝态氮含量影响显著（Ｐ＜０．０５）。
２．４　 凋落物可溶性氮含量的变化

由图 ４ 可以看出，ＦＭ 的可溶性铵态氮迅速在 １５ 天升高，然后随着培养而降低，培养结束时，ＦＳ 和 ＦＭ 的

可溶性铵态氮比第 １５ 天（最高值）分别显著（Ｐ＜０．０５）降低了 ０．５０ ｇ ／ ｋｇ 和 ０．４７ ｇ ／ ｋｇ。 然而，可溶性硝态氮含

量均呈上升趋势（图 ４），９０ 天开始 ＦＳ 的显著高于 ＦＭ（Ｐ＜０．０５）。 培养结束时，ＦＳ 和 ＦＭ 的硝态氮比第 ０ 天分

别显著（Ｐ＜０．０５）增加了 １．０８ ｇ ／ ｋｇ 和 ０．４２ ｇ ／ ｋｇ。 凋落物可溶性 ＳＯＮ 含量随培养而降低，仅在 ０、３０ 天和 ９０ 天

处理之间有显著差异（Ｐ＜０．０５）；培养结束时，与第 ０ 天相比，ＦＳ 和 ＦＭ 的 ＳＯＮ 分别显著（Ｐ＜０．０５）降低 ０．５２ ｇ ／
ｋｇ 和 ０．２４ ｇ ／ ｋｇ。 方差分析显示，处理、培养时间及它们的交互作用对凋落物可溶性铵态氮、硝态氮、ＳＯＮ 含量

影响显著（Ｐ＜０．０５）。
２．５　 全氮含量及 Ｃ ／ Ｎ 比的变化

２．５．１　 土壤全氮含量及 Ｃ ／ Ｎ 比的变化

由图 ５ 可以看出，在整个培养期，土壤全氮含量在 Ｓ＋ＦＳ 处理最高、Ｓ＋ＦＭ 处理最低。 在 ０ 天 Ｓ＋ＦＭ 处理
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图 ３　 不同处理土壤铵态氮和硝态氮含量的变化

Ｆｉｇ．３　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ ａｎｄ ＮＯ－

３ ⁃Ｎ ｃｏｎｔｅｎｔ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

图 ４　 不同凋落物可溶性氮含量的变化

Ｆｉｇ．４　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｓｏｌｕｂｌｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｏｎｔｅｎｔ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｌａｎｔ ｌｉｔｔｅｒｓ

显著（Ｐ＜０．０５）低于 Ｓ 和 Ｓ＋ＦＳ 处理，而在 ９０ 天和 ２１０ 天 Ｓ＋ＦＳ 处理显著（Ｐ＜０．０５）高于 Ｓ 和 Ｓ＋ＦＭ 处理。 培养

结束时，Ｓ，Ｓ＋ＦＳ 和 Ｓ＋ＦＭ 处理的土壤全氮含量分别是 １．８２、１．８８ ｇ ／ ｋｇ 和 １．８０ ｇ ／ ｋｇ。 土壤 Ｃ ／ Ｎ 在 Ｓ＋ＦＭ 处理

的 ０ 天最高（Ｐ＜０．０５），且随培养结束 Ｓ＋ＦＳ 和 Ｓ＋ＦＭ 处理的降低明显（Ｐ＜０．０５），而 Ｓ 处理变化不大（图 ５）。
方差分析显示，处理对土壤全氮含量及 Ｃ ／ Ｎ 比影响显著（Ｐ＜０．０５），培养时间仅对 Ｃ ／ Ｎ 比影响显著（Ｐ＜０．０５），
而处理与培养时间的交互作用不显著（Ｐ＞０．０５）。
２．５．２　 凋落物全氮含量及 Ｃ ／ Ｎ 比的变化

由图 ６ 可知，凋落物全氮含量在 ３０ 天之前快速升高，然后 ＦＳ 的全氮随培养而降低。 ＦＭ 的 Ｃ ／ Ｎ 比在 ３０
天之前快速降低，而后缓慢下降到 ２３．３；但是 ＦＳ 在 ３０ 天之前降低后，没有继续下降。 在第 ０、３０ 天和 ９０ 天，
全氮在 ＦＭ 显著（Ｐ＜０．０５）低于 ＦＳ，Ｃ ／ Ｎ 在 ＦＭ 显著（Ｐ＜０．０５）高于 ＦＳ，第 ２１０ 天则相反。 方差分析显示，处理、
培养时间及它们的交互作用对凋落物全氮含量及 Ｃ ／ Ｎ 比影响显著（Ｐ＜０．０５）。
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图 ５　 不同处理土壤全碳、氮含量及 Ｃ ／ Ｎ 比的变化

Ｆｉｇ．５　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｔｏｔａｌ Ｃ， Ｎ ｃｏｎｔｅｎｔ ａｎｄ Ｃ ／ Ｎ ｒａｔｉｏ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

图 ６　 不同凋落物全碳、氮含量及 Ｃ ／ Ｎ 比的变化

Ｆｉｇ．６　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｔｏｔａｌ Ｃ， Ｎ ｃｏｎｔｅｎｔ ａｎｄ Ｃ ／ Ｎ ｒａｔｉｏ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｌａｎｔ ｌｉｔｔｅｒｓ

３　 讨论

凋落物中含有大量的可溶性有机氮［９⁃１０］，影响表层土壤氮含量［８，１０］。 凋落物作为氮含量较高的外源有机

物质，由易分解成分（如糖类、淀粉、脂肪等）和难分解成分（如木质素、多酚等）组成［２３］，其阶段性分解进入土

壤的物质必然对 ＳＯＮ 的产生影响。 本研究发现，针阔叶凋落物含有较高的可溶性有机氮（表 １），置于土壤表

面开展研究，凋落物 ＳＯＮ 降低，但是并有显著提高土壤 ＳＯＮ（图 １）。 表明凋落物 ＳＯＮ 没有直接影响土壤。
研究表明，凋落物的 Ｃ ／ Ｎ 比与土壤氮矿化呈负相关，即凋落物 Ｃ ／ Ｎ 比低，氮释放快，但是 Ｃ ／ Ｎ 比存在阈

值，当超过阈值时，氮矿化和固定发生转折［２４⁃２５］。 张圣喜等［２６］研究表明，土壤微生物的 Ｃ ／ Ｎ 比一般维持在 １０
左右，如果添加的凋落物 Ｃ ／ Ｎ 比较高，在其降解过程中，土壤微生物对氮的需求就较多，如果添加的凋落物

Ｃ ／ Ｎ 比接近于 ２５，那么土壤微生物的生物量往往较高，凋落物的分解速率也较快。 本研究中，杉木凋落物

（ＦＳ）的 Ｃ ／ Ｎ 比最低，为 ２４．１，大于土壤 Ｃ ／ Ｎ 比（１２．９）。 培养 ９０ 天，Ｓ＋ＦＳ 处理的土壤铵态氮含量高于对照，土
壤以氮矿化为主，因此，ＳＯＮ 低于 Ｓ 处理。 Ｓ＋ＦＳ 处理土壤氨态氮在 １５ 天迅速升高（图 ３），一方面是由于土壤

ＳＯＮ 矿化而增加氨态氮（图 １），另一方面杉木林凋落物可溶性氨态氮持续降低（图 ４）。 但 ９０ 天后因硝化作

用增强，Ｓ＋ＦＳ 处理的土壤和凋落物硝态氮含量在不断升高，且土壤氨态氮最低。 由于杉木林凋落物的可溶性

硝态氮含量本身并不高（表 １），因此，杉木凋落物源 ＳＯＮ 降低主要发生硝化作用，并没有直接提高土壤 ＳＯＮ。
有研究显示表土层水溶性有机氮浓度随着森林凋落物层的增加而增加，表明凋落物层的淋溶起主要作用［８］，
而本文土壤 ＳＯＮ 没有增加可能与缺少淋溶向下运输有关。 结合对半分解杉木凋落物 Ｃ ／ Ｎ 比（５７．７）、可溶性
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氨态氮（１３．９ ｍｇ ／ ｋｇ）和可溶性有机氮（１７８．３ ｍｇ ／ ｋｇ）的分析，我们判断，从新近杉木凋落物（表 １）到半分解状

态，将释放大量的可溶性氮，因此，在自然状态下，凋落物分解对土壤的影响是存在的。 本研究中，添加杉木凋

落物提高了土壤硝态氮含量，然而，野外样地土壤硝态氮含量没有增加［２７］，说明野外无机氮被植物吸收利用

或淋溶损失。 Ｑｕａｌｌｓ 等［７］认为凋落物层无机氮含量很少，主要归因于根系和菌根吸收。 当杉木凋落物粉碎后

和土壤混合培养，土壤无机氮降低［２８］，而本文将杉木凋落物放于土壤表面，无机氮并没有降低，表明表层凋落

物对土壤氮的贡献是积极的［７⁃８］。 由于来自凋落物层和土壤层的 ＳＯＮ 分解难易程度不同［１３⁃１４］，且随着分解凋

落物 ＳＯＮ 含量降低［８］，而含有较高 ＳＯＮ 的新鲜杉木没有增加土壤 ＳＯＮ 的结果表明，在没有降雨情况下，土壤

中的 ＳＯＮ 主要来自土壤有机质的分解。 林宝平等［２９］研究去除人工林凋落物 １ 年后降低土壤氮储量，强调了

凋落物输入的重要性，但并未区分土壤和凋落物源 ＤＯＮ 的动态差异。 而来自凋落物源的易变（ ｌａｂｉｌｅ）碳氮对

土壤有机质有激发效应［３０］，因此，我们认为即使凋落物提供了大量 ＳＯＮ 给土壤，由于它的可利用性，土壤中

的 ＳＯＮ 主要还是来自土壤自身有机物的转化。
新鲜米槠凋落物（ＦＭ）的 Ｃ ／ Ｎ 比分别为 ５７．５，远大于土壤 Ｃ ／ Ｎ 比（１２．９）。 阔叶林凋落物的可溶性氨态氮

非常低，加入土壤培养后，Ｓ＋ＦＭ 处理土壤氨态氮低于对照，且在 １５ 天内迅速降低，而凋落物可溶性氨态氮则

在同时间段迅速升高，然后开始降低（图 ４），说明有较高 Ｃ ／ Ｎ 比的阔叶林凋落物的分解初期需要足够的氨态

氮，土壤以氮固定为主。 土壤氮可以向凋落物转移来提高凋落物的分解［３１］，因此，在后期 ＦＭ 添加处理土壤

ＳＯＮ 高于对照。 同时 ＦＭ 添加降低土壤硝态氮含量，这可能与较高 Ｃ ／ Ｎ 比的凋落物具有较低的净硝化和较

高的硝态氮生物消耗有关［３２］，也可能与硝态氮的固定有关［２８］。 Ｊｏｎｅｓ 等［３３］认为，土壤中难溶性的有机氮分解

为 ＳＯＮ，特别是易降解的低分子量有机氮，是限制土壤氮矿化的关键因素。 而 ＳＯＮ 的生物降解性由微生物的

碳需求驱使，而并非氮有效性［３４］。 在凋落物分解初期或新近凋落物可产生易分解的水溶性物质、碳水化合物

以及含氮化合物，大量养分迅速释放，供微生物利用而提高其活性［３５⁃３６］，外源营养物质的输入会刺激微生物

对土壤 ＤＯＭ 的矿化［１０］。 因此，培养 ９０ 天之前的 ＳＯＮ 主要来自土壤中有机质的分解，９０—２１０ 天，Ｆ＋ＦＭ 处理

来自凋落物的 ＳＯＮ 比例增加。 然而，９０ 天之前来自凋落物的氨态氮比例的升高（表 ２），表明 ＦＭ 凋落物中

ＳＯＮ 迅速矿化或凋落物中可溶性氨态氮的释放，且微生物优先利用来自土壤的氨态氮发生硝化作用，导致土

壤的氨态氮降低，以及来自凋落物的硝态氮比例非常低（表 ２）。 本研究虽然没有开展１５Ｎ 标记的杉木林凋落

物添加实验，根据杉木林凋落物可溶性氮的变化情况，与阔叶林凋落物的影响比较，土壤中来自杉木凋落物的

最高可溶性有机氮的比例可能需要更短的时间，氨态氮的比例会更高。 可见，土壤中的 ＳＯＮ 是与凋落物分解

的动态、以及对土壤的影响有关，而正如凋落物之间氮素转移受到淋溶的影响一样［３７］，降雨将影响氮素由凋

落物向土壤层的转移。
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