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摘要：分解作用是农业生态系统养分循环的重要环节，也是影响 农田土壤肥力和生产力的关键过程。 土地利用方式不仅显著

影响了农田中的土壤微生物和线虫等小型分解者群落的结构特征，还可能改变其生态功能，进而影响分解作用。 但是，农业生

态系统中的生境变化如何影响了分解作用速率仍不明确，不同土地利用方式下环境因子、土壤生物群落和分解作用之间的动态

关系如何也不清楚。 利用“茶包指数”量化了彭州市典型农区内农田、撂荒地、经济林和杂木林四种生境下的分解速率，并调查

比较了各生境下的环境因子和土壤小型分解者群落结构和功能的差异。 研究结果发现杂木林和撂荒地的分解速率最快，其次

为经济林和农田。 有乔木覆盖的生境中土壤小型分解者的丰度相对更高，食物网趋于成熟稳定。 在人为管理更频繁的农田和

经济林，共生和腐生真菌的丰度显著下降，地下食物网的连通性也弱于受干扰程度低的半自然生境，但病原菌的丰度也较低。

土壤细菌是调控分解速率最重要的分解者类群；生境中地上植物丰富度的增加、土壤 ｐＨ、容重和含碳量的升高均有助于加快分

解速率。 在彭州市推行农林间作模式，增加地上生境复杂度并合理进行人为管理能够更好地维持地下食物网复杂度和连通性，
促进分解作用快速、彻底地进行，对维持土壤养分和健康，提高生产力具有重要意义。

关键词：分解作用；土地利用方式；土壤小型分解者群落；土壤线虫；土壤微生物
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分解作用是农业生态系统关键的养分循环过程之一，也是土壤肥力的重要来源，强烈影响着农作物生长

与农业生态系统的生产力［１—２］。 土壤微生物、线虫等土壤小型分解者作为分解作用的重要参与者，它们的生

命活动和相互作用不仅在分解生物残体、改变土壤理化性质以及促进物质循环和能量转化过程中起着重要作

用，还驱动着地上植物的多样性和生产力［３］。 大量研究评估并探讨了不同自然生态系统中分解作用的速率

和影响因素［４］，但在受到强烈人为干扰和土地利用方式频繁发生变化的农业生态系统中分解作用却鲜少受

到关注［５—７］。 如何在维持生产力的同时，尽量降低成本，合理配置土地资源，维持并提高土壤肥力和生产力，
一直是农业可持续发展的关键议题［８］。 因此，评估农业生态系统中不同生境分解作用的效率和影响因素，优
化土地利用方式和人为管理模式，对于农业生态系统结构和功能的维持至关重要。

分解作用的效率主要取决于三个方面，分别是气候条件、凋落物质量和数量以及分解者群落特征［９］。 在

较大地理尺度下，气候条件是影响凋落物的主要因素，但在较小尺度上，凋落物质量和数量以及分解者群落特

征对分解作用的影响更大［９］。 总体而言，单位面积凋落物质量越低、难分解成分越多，分解越难进行［１０］。 不

同生境下的土壤温度、湿度等性质直接影响了凋落物分解的微环境，同时这些土壤物理环境还影响了土壤动

物的生命活动，如水分限制会对土壤动物取食造成不利影响，进而减慢分解速率［８， １１］。 土壤动物是影响凋落

物分解的重要生物因子，通过破碎、掘穴、取食和刺激微生物活动等直接或者间接影响凋落物分解［１２］。 土壤

生物群落组成和数量的变化势必也会导致其生态功能的改变，进而影响分解速率［７］。 土壤线虫取食细菌和

真菌，通过改变微生物群落结构来影响分解过程［７， １２］。 线虫和微生物对环境变化敏感，是土壤质量的良好指

示生物［１３］。 同时，二者均在土壤养分循环中发挥着重要作用。 如细菌是土壤中分布最广、数量最多的微生物

类群，在调节土壤 Ｃ、Ｎ 循环等生物化学过程中起着至关重要的作用［１４］；真菌可以通过与植物共生影响植物

生长于生产力，也具备改善土壤肥力的功能［１５］。 农田生态系统的土地利用方式多样，不同生境下的土壤物理

和化学特性具有显著差异，土壤生物数量和群落结构特征也不同［２］。 这些不同生境下分解者群落的差异如

何影响了农田生态系统的分解作用仍不清楚。 本实验拟在气候条件相似的农田生态系统内，运用两种标准化

茶包模拟凋落物，进而揭示不同土地利用方式下土壤分解者群落特征和分解作用之间的关系。
自 １９９９ 年四川省退耕还林工程实施以来，成都作为工程实施重点市之一，有计划地停耕并改造了一些作

物产量低的耕地，因地制宜地造林种草，恢复植被，使成都市的土地利用方式发生了很大转变［４］。 彭州市位

于成都市东北方向，区内农业用地面积占比大，耕地面积达到 ７５．７％，是四川省内具有代表性的斑块型农业区

域。 彭州市的农业用地方式多样，在面积较小区域范围内同时存在农耕地、灌草丛、湿地、人工林等多种生境

类型，因此可以作为开展不同生境土壤生物群落和分解作用效率研究的良好试验区域。 已有研究报道过该区

在城市绿地、农田、撂荒地、湿地和林地下土壤性质及土壤动物群落的差异［４］，研究结果发现不同土地利用方
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式下土壤动物群落组成及结构差异较大，但总体而言地表植被种类及数量的增加和土壤扰动的减少有助于土

壤动物生存。 但是，从土壤分解者群落的生态功能角度出发综合评价该区在不同生境下分解速率的研究尚未

有报道。 本研究拟通过野外调查分析并比较彭州市几种主要生境土壤分解者群落特征及分解速率，探讨农业

生态系统中分解者群落和分解速率对土地利用方式变化的响应。 该研究旨在为彭州市农业生态系统的肥力

维持、土地规划利用和农业管理措施提供理论依据。

１　 材料与方法

１．１　 研究区域概况

彭州市隶属四川成都市，地理坐标为东经 １０３°４０′—１０４°１０′，北纬 ３０°５４′—３１°２６′，该区域为亚热带湿润

季风气候，年平均气温为 １５．６ ℃，年平均降水量为 ８６７ ｍｍ。 研究区域主要为丘陵地形，样地最高海拔 ６５９ ｍ，
最低 ５４７ ｍ。
１．２　 实验样方设置及样品采集

样方设置：２０２２ 年 ５ 月在彭州市布设试验样地，选择 ６ 处同时存在农田、经济林、次生杂木林和撂荒地四

种生境类型的样地，样地大小为 １００ ｍ× １００ ｍ（图 １）。 每个样地里，相邻样地之间至少间隔 ５ ｋｍ；同一样地

内，每种生境类型的面积至少为 ２００ ｍ２，相邻不同生境采样点至少间隔 １０ ｍ。

图 １　 研究区域示意图

Ｆｉｇ．１　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｍａｐ ｏｆ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ

当地农田为玉米（Ｚｅａ ｍａｙｓ Ｌ．）和油菜（Ｂｒａｓｓｉｃａ ｎａｐｕｓ Ｌ．）轮作。 春季 ４ 月种植玉米，种植规格为大行

１．３ ｍ，小行 ０．７ ｍ，株距 ０．２ ｍ。 种植前将磷肥或钾肥与优质农家肥混合均匀作为底肥，施入耕作层土壤。 秋

季 ９ 月前后收获玉米，１０ 月种植冬油菜，于次年 ４ 月收获。
经济林为种植桂花树（Ｏｓｍａｎｔｈｕｓ ｆｒａｇｒａｎｓ）或银杏（Ｇｉｎｋｇｏ ｂｉｌｏｂａ）的纯林，两种经济林均种植 ５ ａ 以上，实

行常规林地管理，林下主要为空心莲子草（Ａｌｔｅｒｎａｎｔｈｅｒａ ｐｈｉｌｏｘｅｒｏｉｄｅｓ），地面有较厚的凋落物层。
次生杂木林以银杏、枇杷（Ｅｒｉｏｂｏｔｒｙａ ｊａｐｏｎｉｃａ）和核桃树（ Ｊｕｇｌａｎｓ ｒｅｇｉａ Ｌ．）为主，混生有皂角树（Ｇｌｅｄｉｔｓｉａ

ｓｉｎｅｎｓｉｓ）、喜树（Ｃａｍｐｔｏｔｈｅｃａ ａｃｕｍｉｎａｔａ）、构树（Ｂｒｏｕｓｓｏｎｅｔｉａ ｐａｐｙｒｉｆｅｒａ）和马尾松（Ｐｉｎｕｓ ｍａｓｓｏｎｉａｎａ）等，栽种约

８—１０ ａ，期间无人为管理。 地面草本层为空心莲子草、酢浆草（Ｏｘａｌｉｓ ｃｏｒｎｉｃｕｌａｔａ Ｌ．）等，基本无凋落物，
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撂荒地为休耕 ２—５ ａ 后形成的以草本和低矮灌木为主的灌草丛，地面凋落物极少。 主要植物种类有接

骨草（Ｓａｍｂｕｃｕｓ ｃｈｉｎｅｎｓｉｓ）、香椿（Ｔｏｏｎａ ｓｉｎｅｎｓｉｓ）和猪秧秧（Ｇａｌｉｕｍ ｓｐｕｒｉｕｍ Ｌ．）等。
土壤样品采集：本研究选择土壤线虫、土壤细菌和真菌作为小型分解者群落的代表。 于 ２０２２ 年 ８ 月 １１

日进行土壤取样。 在每种生境类型下，以棋盘取样法分别采集 １５ 个有代表性的原位土样，用直径 ５ ｃｍ 的裂

式土钻收集地表下 ０—１０ ｃｍ 原状土样，并将同一样地内相同生境下的土样混合均匀，手动分拣肉眼可见的石

块和动植物残体。 混合均匀的新鲜土样分为四部分，其中一部分新鲜土样用于分离与鉴定土壤线虫，一部分

存放于－２０ ℃冰箱中用于提取土壤微生物 ＤＮＡ，一部分存放于 ４ ℃冰箱中用于测定土壤铵态氮和硝态氮含

量，其余土样自然风干后用于土壤基本理化性质的测定。
分解作用测定：本研究引入茶包指数（Ｔｅａ Ｂａｇ Ｉｎｄｅｘ， ＴＢＩ）作为标准化定量描述不同生境分解作用效率

的指标［１０］。 由于自然条件下不同生境中凋落物的种类和质量差异较大，为了更直观地比较不同生境下分解

速率的快慢及其与各自生境中分解者群落和环境因子的关系，本研究使用两种不同类型的茶包（立顿绿茶和

红茶茶包，联合利华公司，净含量 ２ ｇ）作为标准化凋落物，分别代表快速（绿茶）和慢速（红茶）分解基质。 将

两种茶包在不同生境类型的土壤中掩埋一段时间后分别测定其质量损失，以评价分解者群落和环境因子对有

机质分解速率造成的影响。 在红茶和绿茶茶包标签上标记茶叶类型，于 ２０２２ 年 ８ 月 １１ 日成对掩埋在各样地

中，每种生境类型掩埋 ３ 对（４ 种生境类型× ６ 个重复样地× ３ 对茶包 ／样地 ＝共 ７２ 对）。 掩埋时，将茶包放入

地表下 ８ ｃｍ 深，保持标签在土壤上方可见，并标记掩埋地点。 掩埋 ９０ 天后将茶包挖出取回，称取剩余茶叶重

量，并计算一定时间内被分解的茶叶重量。
１．３　 研究方法

１．３．１　 土壤理化性质的测定

土壤含水量和容重采用烘干法测定；土壤 ｐＨ 的测定采用电位法并用酸度计（赛多利斯 ＰＢ⁃ １０ ｐＨ）测

量［１６］。 土壤总氮和总碳使用元素分析仪（ＦｌａｓｈＳＭＡＲＴ，美国）测定；土壤铵态氮和硝态氮先用 １ ｍｏｌ ／ Ｌ 的氯化

浸提后，采用流动分析仪（ＳＥＡＬ Ａｕｔｏ Ａｎａｌｙｚｅｒ３，德国）测定［１６］。 土壤速效钾的测定采取火焰光度法，ＮＨ４ＯＡｃ
（１ ｍｏｌ ／ Ｌ）浸提后用火焰光度计（ＦＰ６４１０）测定；有效磷采取双酸浸提⁃钼锑抗比色法测定。
１．３．２　 土壤线虫分离、计数和鉴定

称取 １００ ｇ 新鲜土壤样品，加入 ５００ ｍｌ 浓度为 ４％的甲醛溶液，杀死并固定土壤线虫。 采用 ＬＵＤＯＸ ＴＭ
原液悬浮法分离土壤线虫［１７］。 分离后的土壤线虫在解剖镜（ＯＬＹＭＰＵＳ， ＳＺＸ７）下计数，并换算为每 １００ ｇ 干

土中的线虫数量。 每个样品随机挑取 １２０ 条左右线虫制备成永久玻片，在 ２０００Ｘ 显微镜下（ＯＬＹＭＰＵＳ，
ＢＸ５１）鉴定到属水平。 鉴定资料参考《中国土壤动物检索图鉴》。 根据 Ｙｅａｔｅｓ［１８］将鉴定到的土壤线虫分为食

细菌线虫（Ｂａｃｔｅｒｉｖｏｒｅｓ，简称 Ｂａ）、食真菌线虫（Ｆｕｎｇｉｖｏｒｅｓ，简称 Ｆｕ）、植食性线虫（Ｈｅｒｂｉｖｏｒｅｓ，简称 Ｈ）、捕食和

杂食性线虫 （Ｏｍｎｉｖｏｒｅｓ－ｐｒｅｄａｔｏｒｓ，简称 Ｏ ／ Ｐ）以及食藻类线虫（Ａｌｇｉｖｏｒｅｓ，简称 Ａ）。 并将所有的线虫样品赋予

对应的 ｃ⁃ｐ 值，以计算相关的生态学指数［１９］。
参考 Ｂｏｎｇｅｒ［２０］的方法，本研究计算了如下四类线虫生态学指数：
（１）多样性指数

计算了衡量线虫属丰富度的 Ｍａｒｇａｌｅｆ 丰富度指数（Ｍａｒｇａｌｅｆ ｒｉｃｈｎｅｓｓ Ｉｎｄｅｘ， ＳＲ），显示线虫优势属的存在

与优势程度的优势度指数（Ｄｏｍｉｎａｎｃｅ ｉｎｄｅｘ， λ），以及衡量群落中土壤线虫在属水平上均匀程度的均匀度指

数（Ｅｖｅｎｎｅｓｓ ｉｎｄｅｘ， Ｊ′）。
（２）成熟度指数

植食线虫成熟度指数（Ｐｌａｎｔ ｐａｒａｓｉｔｅ ｉｎｄｅｘ， ＰＰＩ）反应了植食性线虫对植物的危害程度［２１］。 其计算公

式为：

ＰＰＩ ＝ ∑
Ｓ

ｌ ＝ １
ｆｉ × ｖｉ

自由生活线虫的成熟度指数（Ｍａｔｕｒｉｔｙ ｉｎｄｅｘ， ＭＩ）能够反映线虫群落演替阶段，进而评价土壤受干扰的程
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度。 低 ＭＩ 表明线虫群落演替处于早期阶段， 土壤受干扰程度高； 高 ＭＩ 说明线虫群落演替处于后期，受到的

干扰较少［２１］。 其计算公式为

ＭＩ ＝ ∑
Ｓ

ｌ ＝ １
ｆｉ × ｖｉ ；

式中，ｖｉ 为 ｉ 属线虫的 ｃ⁃ｐ 值；ｆｉ 为样本中 ｉ 属出现的频率。
ＰＰＩ 与 ＭＩ 这两个指数的比值能够反映土壤养分富集水平和受扰动程度。 ＰＰＩ ／ＭＩ 值越高，说明土壤养分

富集水平越高，生境受干扰水平也越高［２１］。
（３）线虫通道指数（Ｎｅｍａｔｏｄｅ ｃｈａｎｎｅｌ ｒａｔｉｏ， ＮＣＲ）用来反映土壤有机质的分解途径，其值在 １ 和 ０ 之间，

值越大说明分解过程更倾向由细菌完成，反之则说明分解更依赖真菌［１８］。 其计算公式为

ＮＣＲ ＝ ＮＢ ／ ＮＢ ＋ ＮＦ( ) 。
Ｗｌａｓｚｋａ 指数（Ｗａｓｉｌｅｗｓｋａ ｉｎｄｅｘ， ＷＩ）用于反映土壤线虫群落组成和土壤的健康程度，ＷＩ 值越大，表明土

壤矿化途径主要由食细菌线虫和食真菌线虫参与，土壤健康程度越高；其值越低，表明矿化途径主要由植食性

线虫参与，土壤健康程度越低［２２］。 计算公式为

ＷＩ ＝ ＮＢ ＋ ＮＦ( ) ／ ＮＨ ；
式中，ＮＢ为样本中食细菌线虫的数量；ＮＦ为样本中食真菌线虫的数量；ＮＨ为样本中植食性线虫数量。

（４）富集指数（Ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ｉｎｄｅｘ， ＥＩ）反映了外界营养物质输入的水平，较高的 ＥＩ 代表更多的外部营养输

入，土壤食物网有更多可利用的外部资源［１５］。 其计算公式为

ＥＩ ＝ １００ × ｅ ／ ｅ ＋ ｂ( ) 。
结构指数（Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｉｎｄｅｘ， ＳＩ）表示土壤食物网的连通性和食物链的长度。 ＳＩ 越高，食物网相对连通性越

高，食物链越长［１５］。 其计算公式为

ＳＩ ＝ １００ × ｓ ／ ｓ ＋ ｂ( ) 。
式中，ｂ（Ｂａｓａｌ）是食物网基础组分，代表 ｃ⁃ｐ 值为 ２ 的食细菌和食真菌线虫类群；ｅ（Ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ）是食物网富集

组分，代表 ｃ⁃ｐ 值为 １ 食细菌线虫和 ｃ⁃ｐ 值为 ２ 的食真菌线虫；ｓ（Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ）是食物网结构组分，代表 ｃ⁃ｐ 值为

３—５ 的食细菌、食真菌、捕食 ／杂食线虫类群。
１．３．３　 土壤微生物分析

本实验采用 ＤＮｅａｓｙ ＰｏｗｅｒＳｏｉｌ ＤＮＡ 试剂盒（Ｔａｋａｒａ 公司）提取土壤总 ＤＮＡ。 称取 ０．２５ ｇ 新鲜土样，严格

按照试剂盒说明书提取土壤总 ＤＮＡ，并用 １％琼脂糖凝胶电泳进行检测，核酸分析仪（ＮａｎｏＤｒｏｐ ２０００）测定其

浓度。
将 ＤＮＡ 样品统一稀释到 ２０ μｇ ／ μＬ 后，对细菌 １６Ｓ ｒＲＮＡ Ｖ３—Ｖ４ 区和真菌 ＩＴＳ ｒＲＮＡ １ 区进行 ＰＣＲ 扩

增［２３］。 扩增产物使用 １％琼脂糖凝胶电泳鉴定和分离条带， ＤＮＡ 胶纯化试剂盒（ Ｉｎｖｉｔｒｏｇｅｎ ７５５１０－０１９）对

ＰＣＲ 产物进行纯化。 纯化后的产物等量混合后在 Ｉｌｌｕｍｉｎａ Ｍｉｓｅｑ 平台进行高通量测序，原始数据以 ＦＡＳＴＱ 格

式保存。
将原始数据进行聚类处理，采用以 ＯＴＵｓ 聚类为基础的 Ｖｓｅａｒｃｈ 方法分析土壤细菌群落的原始数据。 选

用 Ｓｉｌｖａ 数据库（Ｒｅｌｅａｓｅ１３２，ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ａｒｂ⁃ｓｉｌｖａ．ｄｅ）对细菌 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因进行物种分类学注释［２４］，ＵＮＩＴＥ
数据库（Ｒｅｌｅａｓｅ ８．０，ｈｔｔｐｓ： ／ ／ ｕｎｉｔｅ．ｕｔ．ｅｅ ／ ）对真菌 ＩＴＳ 序列进行物种分类学注释［２５］。 用 ＱＩＩＭＥ２（２０１９．４）软件

中的 ｃｌａｓｓｉｆｙ⁃ｓｋｌｅａｒｎ 算法［２６］对每个细菌和真菌 ＯＴＵ 代表序列使用预先训练好的 Ｎａｉｖｅ Ｂａｙｅｓ 分类器进行物种

注释。
利用 ＱＩＩＭＥ２（２０１９．４）软件中的 ｑｉｉｍｅ ｆｅａｔｕｒｅ⁃ｔａｂｌｅ ｒａｒｅｆｙ 功能对 ＯＴＵ 表做 ９５％深度样本序列量的抽平处

理，以获取每个样本内微生物在不同生境下各分类水平的具体组成表。 未经抽平的细菌 ＯＴＵ 表使用

ＦＡＰＲＯＴＡＸ（Ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ Ａｎｎｏｔａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｒｏｋａｒｙｏｔｉｃ Ｔａｘａ）工具进行功能注释［２７］；真菌则使用 ＦＵＮＧｕｉｌｄ 工具依据

ＩＴＳ 序列预测其潜在功能［２８］。
为了测定土壤细菌和真菌样品的绝对丰度，本研究通过 ＳＹＢＲ Ｇｒｅｅｎ Ⅰ染料法对细菌 １６Ｓ ｒＲＮＡ 和真菌
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ＩＴＳ１ 基因进行实时荧光绝对定量检测（Ｑｕａｎｔｉｔａｔｉｖｅ Ｒｅａｌ⁃ｔｉｍｅ ＰＣＲ， ｑＰＣＲ）。 将标准品按 １０ 倍浓度梯度稀释，
然后以其为模板进行 ＰＣＲ 反应，标准样品和供试样品均设置 ３ 次重复。 以标准品拷贝数的对数为横坐标，以
所得的 Ｃｔ 值（指实时监测扩增过程的荧光信号达到指数扩增时的循环周期数）为纵坐标，绘制标准曲线。 对

样品在相同条件下进行 ｑＰＣＲ 反应获取样品的 Ｃｔ 值，并根据标准曲线计算出拷贝数［２９］。 所得 Ｅｕｂ３３８ 基因、
ＩＴＳ１ 基因拷贝分别表征土壤微生物群落中活细菌和真菌的总多度。
１．３．５　 数据分析

茶包指数（ＴＢＩ）由分解速率（Ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｉｎｄｅｘ， ｋ）和凋落物稳定因子（Ｌｉｔｔｅｒ ｓｔａｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ， Ｓ）
共同组成，其中 ｋ 表征茶包在一段时间内分解速率的快慢，Ｓ 表示凋落物中不易水解的部分在生境中的稳定

性，Ｓ 与 ｋ 的计算公式如下［１０］：

Ｓ ＝ １ －
ａｇ

Ｈｇ

ａｒ ＝ Ｈｒ １ － Ｓ( )

Ｗ（ ｔ） ＝ ａｒｅ
－ｋｔ ＋ １ － ａｒ( )

式中，ａｇ为绿茶实际被分解重量的比例；Ｈｇ为绿茶茶包可水解部分重量的比例，为常数 ８４％［１０］；ａｒ为红茶实际

被分解重量的比例；Ｈｒ为红茶茶包可水解部分重量的比例，为 ５５％［１０］；Ｗ 为剩余红茶茶叶重量；ｔ 为茶包掩埋

至回收的天数。
本研究采用单因素方差分析（ＡＮＯＶＡ）和最小显著差异法（Ｆｉｓｈｅｒ′ｓ ＬＳＤ ｔｅｓｔ）比较土壤理化性质、植物群

落特征、线虫生态指数、线虫营养类群组成、土壤微生物群落组成、分类群和功能类群丰度在不同生境之间的

差异，方差分析在 ＳＰＳＳ ２４．０ 进行。 采用主坐标分析（Ｐｒｉｎｃｉｐａｌ ｃｏｏｒｄｉｎａｔｅｓ ａｎａｌｙｓｉｓ， ＰＣｏＡ）比较各生境间细菌

和真菌群落组成的相似性。 使用 Ｍａｎｔｅｌ ｔｅｓｔ［１１］分析土壤细菌、真菌和线虫与土壤理化因子、植物群落特征和

分解作用之间的相关性，各变量之间的相关性用 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关性系数表示，上述分析在 Ｒ ４．２．３ 运用 Ｑｉｉｍｅ２ 包

进行。

２　 研究结果

２．１　 不同生境类型下的环境因子

不同生境下土壤理化性质和植被盖度如表 １ 所示。 土壤硝态氮含量在农田中最高，杂木林其次，撂荒地

和经济林中最低。 杂木林的土壤总碳、总氮、速效钾含量和乔木盖度都显著高于其它三种生境（Ｐ＜０．０５），速
效钾在杂木林中的含量达到其它生境的 １．６ 倍以上。 四种生境下的土壤都呈弱酸性，撂荒地和杂木林的土壤

ｐＨ 值显著高于农田和经济林（Ｐ＝ ０．０４）。 土壤容重在撂荒地中最高，农田中最低，农田中的土壤容重比撂荒

地低了 ３２％。 杂木林和经济林中乔木盖度显著高于撂荒地（Ｐ ＝ ０．０４），农田中则没有乔木存在。 农田中的草

本盖度最高，显著高于其它生境（Ｐ＝ ０．０２）。 杂木林植被种类最多，撂荒地次之，农田和人工林植物丰富度最

低。 四种生境间土壤含水率、铵态氮和有效磷含量无显著差异。
２．２　 不同生境类型下的土壤微生物群落丰度、组成、结构和功能

２．２．１　 土壤微生物丰度和主要类群组成

微生物拷贝数表示绝对丰度，代表了不同生境间微生物不同分类群数量的差异。 单因素方差分析结果显

示，土壤真菌丰度在不同生境间存在显著差异，经济林和杂木林真菌丰度显著高于撂荒地和农田（Ｐ ＝ ０．０１）
（图 ２）。 不同生境下的细菌丰度则无显著差异（图 ２）。

相对丰度表征微生物群落组成在不同生境类型间的组成差异。 所有生境类型中，细菌的优势类群（门水平）
均是厚壁菌门（Ｆｉｒｍｉｃｕｔｅｓ）和变形菌门（Ｐｒｏｔｅｏｂａｃｔｅｒｉａ；图 ３）。 在各生境类型中厚壁菌门占比分别为：农田 ２１％，
经济林 １２％，次生杂木林 １１％，撂荒地 １０％；且农田中厚壁菌门占比显著高于其它生境（Ｐ ＝ ０．０３）。 担子菌门

（Ｂａｓｉｄｉｏｍｙｃｏｔａ）在除农田外的其它三类生境中都是优势类群，占比均超过 １７％，但在农田中的占比仅 ５％（图 ３）。
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表 １　 不同生境下的环境因子

Ｔａｂｌｅ １　 Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｃｔｏｒｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

环境因子
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｃｔｏｒ

农田
Ｆａｒｍｌａｎｄ

撂荒地
Ｆａｌｌｏｗ ｌａｎｄ

经济林
Ｅｃｏｎｏｍｉｃ ｗｏｏｄｌａｎｄ

杂木林
Ｍｉｘｅｄ ｗｏｏｄｌａｎｄ

土壤含水率 Ｓｏｉｌ ｍｏｉｓｔｕｒｅ ｃｏｎｔｅｎｔ ／ ％ ２３．３９±１．６７ａ ２２．４２±２．３５ａ ２４．２３±２．８１ａ ２５．３２±１．５２ａ

土壤容重 Ｓｏｉｌ ｂｕｌｋ ｄｅｎｓｉｔｙ ／ （ｇ ／ ｃｍ３） １．１９±０．０３ｃ １．７７±０．０１ａ １．５４±０．０３ｂ １．４７±０．０２ｂ

土壤 ｐＨ Ｓｏｉｌ ｐＨ ５．６８±０．０８ｃ ６．７５±０．０９ａ ５．９０±０．１３ｂ ６．４０±０．０７ａ

土壤总氮 Ｓｏｉｌ ｔｏｔａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ／ （ｇ ／ ｋｇ） ２．２９±０．０３ｂ ２．０４±０．１３ｃ １．９９±０．０６ｃ ３．５７±０．０８ａ

土壤总碳 Ｓｏｉｌ ｔｏｔａｌ ｃａｒｂｏｎ ／ （ｇ ／ ｋｇ） ２７．３３±０．６６ｂ ２６．０１±２．０８ｂ ２３．９４±１．０３ｂ ３４．４２±１．４４ａ

土壤硝态氮 Ｓｏｉｌ ｎｉｔｒａｔｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ／ （ｍｇ ／ ｋｇ） ８．９４±０．４２ａ ２．８９±０．５６ｃ ３．１５±０．４８ｃ ５．１７±０．８９ｂ

土壤铵态氮 Ｓｏｉｌ ａｍｍｏｎｉｕｍ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ／ （ｍｇ ／ ｋｇ） ３２．６７±４．４２ａ ３２．７８±４．６３ａ ３８．７６±９．９９ａ ４０．６７±７．８０ａ

土壤有效磷 Ｓｏｉｌ ａｖａｉｌａｂｌｅ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ／ （ｍｇ ／ ｋｇ） １４７．４４±１５．９０ａ １２２．４４±１５．４１ａ １５９．７５±１３．１４ａ １３８．５０±３０．８９ａ

土壤速效钾 Ｓｏｉｌ ａｖａｉｌａｂｌｅ ｐｏｔａｓｓｉｕｍ ／ （ｍｇ ／ ｋｇ） ７５．００±７．９８ｂｃ ８０．６７±５．０２ｂ ５５．１７±６．８１ｃ １３５．５０±７．９４ａ

乔木平均盖度 Ａｖｅｒａｇｅ ａｒｂｏｒ ｃｏｖｅｒａｇｅ ／ ％ ０．００ｃ １．８３±０．９１ｃ ６７．５０±３．８１ｂ ８３．３３±２．７９ａ

灌木平均盖度 Ａｖｅｒａｇｅ ｓｈｒｕｂ ｃｏｖｅｒ ／ ％ ０．００ｂ ２２．００±７．０３ａ ０．００ｂ １１．６７±３．６１ａｂ

草本平均盖度 Ａｖｅｒａｇｅ ｈｅｒｂ ｃｏｖｅｒａｇｅ ／ ％ ６４．１７±５．３９ａ ３４．１７±５．６９ｂ ２６．６７±４．４１ｂ ３０．８３±５．２３ｂ

植物丰富度 Ｐｌａｎｔ ｒｉｃｈｎｅｓｓ ４．３３±０．６１ｃ ６．５０±０．４２ｂ ３．３３±０．８３ｃ ９．３３±０．８１ａ

　 　 不同小写字母表示不同生境下的环境因子在 Ｐ＜０．０５ 水平上差异显著

图 ２　 不同生境类型下土壤细菌和真菌的绝对丰度

Ｆｉｇ．２　 Ｔｏｔａｌ ａｂｓｏｌｕｔｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｓｏｉｌ ｂａｃｔｅｒｉａ ａｎｄ ｆｕｎｇｉ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

不同小写字母表示不同生境下的土壤微生物基因拷贝数在 Ｐ＜０．０５ 水平上差异显著

四种生境间变形菌门相对丰度的差异不显著，子囊菌门（Ａｓｃｏｍｙｃｏｔａ）在各生境真菌群落中的占比都超过

６０％（图 ３），但其相对丰度在各生境间无显著差异。 相比细菌群落，真菌群落组成在生境间差异更大（图 ３）。
２．２．２　 土壤微生物主要分类群和功能群丰度

不同生境中土壤细菌群落主要分类群的绝对丰度较为相似，仅厚壁菌门表现出显著差异（图 ４）。 农田和

经济林中厚壁菌门绝对丰度均显著高于撂荒地（Ｐ＝ ０．０３），尤其是农田中厚壁菌门的丰度是撂荒地中的 ２ 倍。
除壶菌门外，其余土壤真菌主要类群的绝对丰度在四种生境间的差异则较大（图 ５）。 其中，子囊菌门、担子菌

门和被孢菌门的绝对丰度均在经济林中最高（图 ５），杂木林中罗兹菌门和球囊菌门的丰度则显著最高（图
５）。
２．２．３　 土壤微生物的群落结构

主坐标分析（ＰＣｏＡ）的结果显示，撂荒地和杂木林中的土壤细菌群落结构相似性较高（图 ６）。 土壤真菌

群落的结构在各生境间差异极显著，且比细菌群落呈现出更高的生境差异性（图 ６）。 农田中的土壤细菌和真

３７５５　 １３ 期 　 　 　 孙宇璇　 等：彭州市不同土地利用方式土壤小型分解者群落结构和功能 　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

图 ３　 不同生境类型下土壤细菌和真菌主要类群的相对丰度

Ｆｉｇ．３　 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｍａｉｎ ｔａｘａ ｉｎ ｓｏｉｌ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ａｎｄ ｆｕｎｇａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

菌群落结构均与其它三种生境有较大差异（图 ６）
根据 ＦＡＰＲＯＴＡＸ 功能预测的结果，本研究特别关注了与 Ｃ 循环相关、Ｎ 循环相关和病原细菌三类细菌。

研究结果显示，农田中病原细菌丰度最低，且显著低于撂荒地和杂木林（Ｐ＝ ０．０２）（图 ７）。 各功能群中参与 Ｃ
循环的细菌类群丰度最高，在各生境间差异并不显著（图 ７）。 ＦＵＮＧｕｉｌｄ 功能预测则将土壤真菌划分为病原

真菌、共生真菌和腐生真菌三类，且以腐生真菌占比最高（图 ７）。 并且，杂木林和撂荒地中腐生真菌的丰度显

著高于农田和经济林（Ｐ＝ ０．０１），病原真菌的丰度也表现出和腐生真菌相同的趋势（图 ７）。 共生真菌在杂木

林和撂荒地中的丰度也显著高于农田（Ｐ＝ ０．０１）（图 ７）。
２．３　 不同生境类型下土壤线虫营养类群组成和生态指数

本次研究调查到的土壤线虫分属 ６ 目 １６ 科 ２５ 属（附表 ３）。 其中经济林和杂木林的线虫丰度显著高于

农田和撂荒地中的线虫丰度（表 ２）。 不同线虫营养类群的比较结果显示，撂荒地中的食细菌线虫丰度相对最

低，每 １００ ｇ 干土中较其它三类生境少 ６０ 条以上；杂木林中的食真菌和捕食 ／杂食类线虫数量最多，显著高于

其它三类生境（Ｐ＝ ０．０１）；捕食 ／杂食类线虫在农田和撂荒地中数量极少，每 １００ ｇ 干土中数量小于 ７ 条，经济

林和杂木林中这两类线虫数量较高，每 １００ ｇ 干土中超过 ３０ 条（表 ２）。 食藻类线虫仅在杂木林土壤中发现且

丰度过低（附表 ３），因此未在表 ２ 中列出。
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图 ４　 不同生境类型下土壤细菌主要类群的绝对丰度

Ｆｉｇ．４　 Ａｂｕｎｄａｎｃｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｍａｉｎ ｔａｘａ ｉｎ ｔｈｅ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

不同小写字母表示不同生境下的土壤细菌基因拷贝数在 Ｐ＜０．０５ 水平上差异显著

表 ２　 不同生境类型下的土壤线虫丰度和线虫群落生态指数

Ｔａｂｌｅ ２　 Ａｂｕｎｄａｎｃｅｓ ａｎｄ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｉｎｄｉｃｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｎｅｍａｔｏｄｅ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

农田
Ｆａｒｍｌａｎｄ

撂荒地
Ｆａｌｌｏｗ ｌａｎｄ

经济林
Ｅｃｏｎｏｍｉｃ ｗｏｏｄｌａｎｄ

杂木林
Ｍｉｘｅｄ ｗｏｏｄｌａｎｄ

线虫丰度 Ｓｏｉｌ ｎｅｍａｔｏｄｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ／ （ ｉｎｄｉｖｉｄｕａｌ ／ １００ ｇ ｄｒｙ ｓｏｉｌ）
总丰度 Ｔｏｔａｌ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ２７５±３１．３６ｂ ２５９±４４．６７ｃ ４５５±８４．８１ａ ５１３±７３．７１ａ
植食性线虫 Ｈｅｒｂｉｖｏｒｅｓ ９０．４１±４．１７ａ １１０．６５±８．３４ａ １８４．１９±１８．０９ａ １５７．５２±１５．６３ａ
食细菌线虫 Ｂａｃｔｅｒｉｖｏｒｅｓ １６４．５５±９．１５ａｂ １０４．０３±８．８１ｂ １９６．３８±１１．２７ａ １７１．８３±１１．４２ａｂ
食真菌线虫 Ｆｕｎｇｉｖｏｒｅｓ １５．５６±１．３６ｂ ３７．５９±３．７１ｂ ４３．７２±６．００ｂ １１０．８２±８．７２ａ
捕食 ／ 杂食线虫 Ｏｍｎｉｖｏｒｅｓ ／ ｐｒｅｄａｔｏｒｓ ３．８０±０．７４ｃ ６．７７±１．４０ｃ ３０．２８±２．７３ｂ ４７．２１±３．０６ａ
生态学指数 Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｉｎｄｅｘ
丰富度指数 Ｍａｒｇａｌｅｆ ｒｉｃｈｎｅｓｓ Ｉｎｄｅｘ， ＳＲ ２．１３±０．０１ｂ ２．３３±０．０１ｂ ２．５０±０．０１ｂ ３．５１±０．０１ａ
优势度指数 Ｄｏｍｉｎａｎｃｅ ｉｎｄｅｘ， λ ０．１８±０．０１ａ ０．１２±０．０１ｂｃ ０．１３±０．０１ｂ ０．０９±０．０１ｃ
均匀度指数 Ｅｖｅｎｎｅｓｓ ｉｎｄｅｘ， Ｊ′ ０．８１±０．０２ａ ０．７５±０．０３ａ ０．８４±０．０２ａ ０．８０±０．０４ａ
植食性线虫与自由生活线虫成熟度指数比 Ｐｌａｎｔ ｐａｒａｓｉｔｉｓｍ ｉｎｄｅｘ ／ Ｍａｔｕｒｉｔｙ ｉｎｄｅｘ
ＰＰＩ ／ＭＩ １．８８±０．３０ａ １．０９±０．１３ｂ １．８６±０．２４ａ １．３９±０．２０ａｂ
线虫通道指数 Ｎｅｍａｔｏｄｅ ｃｈａｎｎｅｌ ｉｎｄｅｘ， ＮＣＲ ０．９０±０．０２ａ ０．７２±０．０６ｂｃ ０．８３±０．０４ａｂ ０．６３±０．０７ｃ
Ｗｌａｓｚｋａ 指数 Ｗｌａｓｚｋａ ｉｎｄｅｘ， ＷＩ ２．０２±０．１６ａ １．４４±０．２５ａ １．５１±０．２５ａ ２．１１±０．３３ａ
富集指数 Ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ｉｎｄｅｘ， ＥＩ ８０．６９±４．１２ａ ５３．９５±０．８１ｃ ６２．６５±６．０１ｂ ５３．８６±１．２６ｃ
结构指数 Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｉｎｄｅｘ， ＳＩ ２３．８０±７．２６ｂ １８．６２±４．０８ｂ ２３．０９±６．３５ｂ ３５．７５±１．５２ａ

　 　 不同小写字母表示不同生境下的线虫丰度和生态指数在 Ｐ ＜ ０．０５ 水平上差异显著
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图 ５　 不同生境类型下土壤真菌主要类群的绝对丰度

Ｆｉｇ．５　 Ａｂｕｎｄａｎｃｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｍａｉｎ ｔａｘａ ｉｎ ｔｈｅ ｆｕｎｇａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

不同小写字母表示不同生境下的土壤真菌基因拷贝数在 Ｐ ＜ ０．０５ 水平上差异显著

图 ６　 不同生境下土壤细菌和真菌群落的 ＰＣｏＡ 分析

Ｆｉｇ．６　 Ｔｈｅ ｐｒｉｎｃｉｐａｌ ｃｏｏｒｄｉｎａｔｅｓ ａｎａｌｙｓｉｓ（ＰＣｏＡ）ｏｆ ｓｏｉｌ ｓｏｉｌ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ａｎｄ ｆｕｎｇａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

由表 ２ 可知，Ｍａｒｇａｌｅｆ 丰富度指数、优势度指数、ＰＰＩ ／ＭＩ 指数、富集指数和结构指数在不同生境间差异显

著（Ｐ＜０．０５）。 次生杂木林中土壤线虫群落的 Ｍａｒｇａｌｅｆ 丰富度指数和结构指数 ＳＩ 在四种生境中最高。 农田的
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图 ７　 不同生境下土壤细菌和真菌功能类群的绝对丰度

Ｆｉｇ．７　 Ａｂｓｏｌｕｔｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ａｎｄ ｆｕｎｇａｌ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｔａｘａ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

不同小写字母表示不同生境下的土壤微生物功能类群基因拷贝数在 Ｐ＜０．０５ 水平上差异显著

优势度指数最高，是杂木林中的 ２ 倍（Ｐ＝ ０．０３）。 ＰＰＩ ／ＭＩ 指数（Ｐ ＝ ０．０２）和富集指数 ＥＩ （Ｐ ＝ ０．０４）均在农田

中最高，经济林次之，且均显著高于撂荒地。 四种生境下的线虫通道比 ＮＣＲ 都大于 ０．５，Ｗｌａｓｚｋａ 指数 ＷＩ 均大

于 １，不同生境间差异不显著。
２．４　 不同生境类型下的分解作用

对比不同生境类型下的 ＴＢＩ 指数发现，杂木林和撂荒地中分解速率指数 ｋ 显著高于经济林和农田

（图 ８），杂木林的分解速率指数（ｋ＝ ８．４１×１０－３）几乎是农田（ｋ ＝ ４．５９ ×１０－３）的 ２ 倍。 凋落物稳定因子 Ｓ 也在

各生境间存在显著差异，从高到低依次为农田＞经济林＞撂荒地＞杂木林（图 ８）。
２．５　 环境因子、土壤小型分解者群落和分解作用之间的关系

Ｍａｎｔｅｌ ｔｅｓｔ 结果表明，土壤线虫和微生物群落都与土壤理化性质和植被盖度存在一定显著相关关系。 土

壤总碳含量与三类分解者群落均显著相关（Ｐ＜０．０５），但土壤线虫与全碳含量的相关系数（ ｒ ＝ ０．１８）低于土壤

细菌群落（ ｒ＝ ０．２３）和土壤真菌群落（ ｒ＝ ０．２６）。 细菌群落还与土壤容重（ ｒ ＝ ０．１５， Ｐ ＝ ０．０２）、速效钾含量（ ｒ ＝
０．１７， Ｐ＝ ０．０２）和有效磷含量（ ｒ＝ ０．２１， Ｐ ＝ ０．０１）显著相关。 线虫群落则与土壤全氮（ ｒ ＝ ０．２５， Ｐ ＝ ０．０１）和速

效钾（ ｒ＝ ０．１８， Ｐ＝ ０．０２）显著正相关，和乔木盖度间也存在极显著相关关系（ ｒ＝ ０．２９， Ｐ＜０．００１）。
分解作用与多个环境因子密切相关。 表征分解作用的两项指标 Ｓ 和 ｋ 为极显著负相关。 Ｓ 与除铵态氮、

硝态氮和有效磷外的所有土壤理化因子都存在显著或极显著的负相关关系，且与乔木盖度极显著负相关，草
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图 ８　 不同生境类型下的茶包指数（ＴＢＩ 指数）

Ｆｉｇ．８　 Ｔｅａ Ｂａｇ Ｉｎｄｉｃｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｂｉｔａｔ ｔｙｐｅｓ

不同小写字母表示不同生境下 ＴＢＩ 指数在 Ｐ ＜ ０．０５ 水平上差异显著

本盖度极显著正相关（Ｐ＜０．００１），但与分解者群落相关性较弱。 ｋ 与容重、ｐＨ 和灌木盖度极显著正相关，与硝

态氮含量极显著负相关（Ｐ＜０．００１），同时与土壤细菌群落存在显著相关性（ ｒ＝ ０．２１， Ｐ＝ ０．０３）。

图 ９　 环境因子、土壤小型分解者和分解作用之间的相互关系

Ｆｉｇ．９　 Ｔｈｅ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｃｔｏｒｓ， ｓｏｉｌ ｍｉｃｒｏ－ｄｅｃｏｍｐｏｓｅｒｓ ａｎｄ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ

ＳＭＣ：土壤含水率 Ｓｏｉｌ ｍｏｉｓｔｕｒｅ ｃｏｎｔｅｎｔ；ＢＤ：容重 Ｓｏｉｌ ｂｕｌｋ ｄｅｎｓｉｔｙ；ｐＨ：土壤 ｐＨ Ｓｏｉｌ ｐＨ；ＴＮ：土壤总氮 Ｓｏｉｌ ｔｏｔａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ；ＴＣ：土壤总碳 Ｓｏｉｌ ｔｏｔａｌ

ｃａｒｂｏｎ；ＮＯ３：土壤硝态氮 Ｓｏｉｌ ｎｉｔｒａｔｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ；ＮＨ４：土壤铵态氮 Ｓｏｉｌ ａｍｍｏｎｉｕｍ ｎｉｔｒｏｇｅｎ；ＡＰ：土壤有效磷 Ｓｏｉｌ ａｖａｉｌａｂｌｅ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ；ＡＫ：土壤速

效钾 Ｓｏｉｌ ａｖａｉｌａｂｌｅ ｐｏｔａｓｓｉｕｍ；ＡＣ：乔木盖度 Ａｒｂｏｒ ｃｏｖｅｒａｇｅ；ＳＣ：灌木盖度 Ｓｈｒｕｂ ｃｏｖｅｒａｇｅ；ＨＣ：草本盖度 Ｈｅｒｂ ｃｏｖｅｒａｇｅ；ＰＲ：植物群落丰富度

Ｐｌａｎｔ ｒｉｃｈｎｅｓｓ；Ｓ：凋落物稳定指数 Ｌｉｔｔｅｒ ｓｔａｂｉｌｉｔｙ ｉｎｄｅｘ；ｋ：分解速率 Ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｒａｔｅ
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３　 讨论

本研究发现彭州农田生态系统四类典型生境（农田、撂荒地、经济林和杂木林）的土壤细菌、真菌和土壤

线虫的群落组成、结构和多样性均有显著差异。 这些差异可能与不同土地利用方式中的植被群落特征、生境

复杂度和人为管理方式相关［３０—３１］。 不同生境下分解效率的差异与分解者群落的差异相适应。 杂木林和撂荒

地中分解效率最高，经济林次之，农田最低。
研究结果表明，林业生态系统中土壤微生物的丰度更高，经济林和杂木林中的细菌和真菌丰度均高于农

田和撂荒地（图 ２）。 植物是土壤小型分解者的重要资源来源，其凋落物经过分解，能够作为土壤微生物的稳

定碳源［９］，相比于灌木和草本植物，高大的木本植物能够产生更多可供分解的凋落物，因此林地中土壤微生

物的丰度更高，分解作用速率也相对更快［３２］（图 ２）。 同时，相比农田作物，林木具有更加发达的植物根系，有
利于和植物共生的球囊菌门的聚集（图 ５）。 此外，研究结果还显示与土壤养分富集和物质循环密切相关的子

囊菌门、担子菌门和被孢菌门在林地中的绝对丰度都比较高 （图 ５），说明经济林和杂木林更适合这类微生物

的生存和聚集，进而提高了林地中养分循环的效率［３３—３４］。 厚壁菌门能通过促进土壤中的有机物降解，增加土

壤中的有益微生物数量，改善土壤结构，提高土壤肥力［３５］。 结果显示在杂木林中，厚壁菌门丰度显著高于撂

荒地（图 ４），说明林木刺激了厚壁菌门的繁殖和生存，进而对土壤肥力增长做出一定贡献。 土壤线虫群落也

与林地生态系统密切相关（图 ９）。 相比农田和撂荒地，经济林与杂木林中植物群落的丰富度更高，有利于更

多土壤微生物和土壤动物的聚集，为线虫提供了更多食物资源，因此总线虫丰度、植食性线虫丰度和捕食 ／杂
食线虫丰度在林地中有所提高（表 ２）。 同时，比较两种林地生境，木本植物盖度更高，种类更丰富的次生杂木

林中，食真菌线虫和捕食 ／杂食线虫丰度也显著更高［３３］（表 ２）。 各生境中土壤线虫富集指数的对比结果也进

一步证明了林地能够为土壤提供更多的资源输入。 尽管杂木林和撂荒地均不存在显著的人为干扰，植物丰富

度均较高，但是次生杂木林比撂荒地拥有更多的可利用资源，因而能够支持一个更加庞大的地下食物网［３５］。
同时，杂木林中地下分解者群落之间的联系也更紧密，因此土壤线虫的结构指数也高于农田和撂荒地，食物网

成熟度更高（表 ２）。
此外，地上植被丰富度也会影响分解者群落的多样性和碎屑食物网［１， ９—１０］。 Ｗａｎｇ 等［３６］在比较单一作物

农田与植物种类更丰富的自然土壤中发现，自然土壤中杂食性和捕食性线虫比例更高，群落间连通性更强。
这表明更复杂的地上环境能够提升地下食物网的复杂度，食物网自上而下的调节能力也更强［６］。 本研究中，
杂木林的地上植物丰富度最高（表 １），生境中不仅存在能够增加垂直异质性的多种木本植物，林间还生长有

灌木和草本。 撂荒地中以灌木和多年生草本为主，植被丰富度仅次于次生林，且显著高于种植单一经济树种

的人工林或种植单一作物的农田（表 １）。 因此认为杂木林植被类型最丰富，撂荒地次之，经济林和农田则相

对简单。 杂木林中线虫群落的多个生态指数都优于其它生境，如杂木林中土壤线虫群落的多样性最高，反映

土壤小型食物网复杂程度的结构指数也更高，说明杂木林能够支持一个更加复杂且多样化的土壤小型食物

网［２７］。 同时，线虫通道比 ＮＣＲ 在杂木林中最低，表明参与分解的食真菌线虫比例较其他生境更多，可以分解

更多难分解的底物，分解作用能够更彻底［８， ３２］。 而生境复杂程度相对最低的农田中土壤线虫群落丰富度最

低，优势度和 ＮＣＲ 最高，线虫群落结构趋于单一化，多以体型小、ｃ⁃ｐ 值低的线虫参与分解。 生境内植被类型

复杂程度还会同时影响分解作用速率 ｋ 和凋落物稳定因子 Ｓ（图 ８）。 本研究发现随着地上植物丰富度的增

加，ｋ 值增大而 Ｓ 值降低。 这与 Ｂｅｃｋｅｒ 等［３７］ 对比 １０ 种不同复杂程度生境间 ＴＢＩ 的结果一致：随着生境异质

性的增强，分解速率增加，同时环境对不稳定组分降解的抑制作用降低。 对比发现杂木林和撂荒地中 ｋ 值都

显著较高，且与分解速率显著相关的土壤细菌群落结构也存在很高相似性（图 ６）。 推测这两类相对更复杂的

生境中可能存在大量参与分解作用的细菌，如硝化细菌属、反硝化细菌属、芽孢杆菌属和假单胞菌属等［３６］。
农业管理措施等人为干扰是农田生态系统的重要特征，不同土地利用方式下人为干扰强度的差异可能也

是影响农田生态系统分解者群落组成、多样性和功能的重要因素［３７］。 在本研究选取的四类生境中，农田和经

９７５５　 １３ 期 　 　 　 孙宇璇　 等：彭州市不同土地利用方式土壤小型分解者群落结构和功能 　
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济林均受到不同强度的人为管理，如中耕除草、施肥追肥、灌溉排水和防治病虫等，而杂木林和撂荒地则几乎

不存在人为干扰。 因而，土壤线虫 ＰＰＩ ／ＭＩ 的结果也反映出相同趋势，农田受干扰程度最高，经济林次之，杂
木林和撂荒地都较少受到外在干扰（表 ２）。 同时，受干扰程度较高的农田和经济林中，共生真菌和腐生真菌

的丰度低于杂木林和撂荒地（图 ７）。 共生真菌具有改善植物营养、调节植物代谢和增强植物抗病能力等功

能，腐生真菌更是直接参与分解作用，这两类微生物的数量对于农田生态系统土壤肥力维持和植物养分吸收

具有重要意义［３５］。 而农田中强烈的人为干扰可能在一定程度上抑制了这些土壤中有益微生物的聚

集［５—７， ３８］，阻碍了共生菌和腐生菌的活动。
值得注意的是，人为干扰对于土壤分解者群落组成、多样性和功能的影响并不完全是不利的。 人为管理

控制了土壤中病原菌的丰度，病原细菌和病原真菌的丰度在农田和经济林中都低于撂荒地和杂木林（图 ７），
这可能与人工施用农药相关。 合理、适量地施用农药可以控制有害微生物的数量，维持土壤健康，进而提高经

济作物成活率，对保障生产力，提高农林业经济效应有重要意义。 对比杂木林，存在少量人为干扰的经济林中

子囊菌门、担子菌门和被孢菌门的丰度优势更加明显（图 ５）。 这三类微生物与土壤养分循环关系密切，说明

适度人为干扰能够促进土壤的营养元素循环。 本研究也发现存在人为管理措施的经济林中植食性线虫和食

细菌线虫的数量更高（表 ２），这与 Ｌｉ 等［３９］对 ６８２５ 个全球土壤样品数据中线虫营养类群对土地管理强度响应

的研究结果相同。 这两类线虫在食物网中处于较低营养级，食性简单，获取食物资源更容易，且由于 ｃ⁃ｐ 值

小，生存周期短，生长发育速度快，因此能够更好地适应环境变化［３９］。
除了植物群落特征外，土壤 ｐＨ 值、土壤容重和土壤总碳含量是影响本研究中土壤分解者群落结构的重

要因素，且 ｐＨ 值和容重还与分解作用速率显著相关（图 ９）。 这些土壤理化性质在不同生境中的差异可能与

人为施肥和松土密切相关。 农田中施加的氮肥会经由硝化作用转化成硝酸盐，雨水和灌溉会使部分硝酸盐流

失至植物根系活动层以下，这个过程会带走土壤中大量的钙、镁离子。 且硝化作用产生大量氢离子，因此施肥

会导致 ｐＨ 值下降，土壤酸化［４０］；而松土则会降低土壤容重。 土壤 ｐＨ 值则与土壤微生物的生物量及群落结构

相关［４０］，ｐＨ 值可以通过改变土壤微生物的组成与分布模式进而对线虫群落产生间接影响［４０］。 施肥造成的土壤

酸度增加和翻犁土层造成的容重降低，改变了地下分解者群落的生活环境，使分解者的生命活动和数量都受到

抑制［４］，并最终显著影响了分解速率（图 ９）。 因此，存在人为管理的农田和经济林中，分解速率显著低于杂木林

和撂荒地这两种半自然生境。 此外，有机肥料的施入、轮作和深翻等有利于土壤含碳量的提高［４１］。 本研究也发

现土壤含碳量最高的杂木林中土壤线虫丰度最高，捕食 ／杂食类线虫丰度也显著最高。 Ｐａｎ 等［４２］在东北黑土区

开展的研究同样发现，线虫总丰度和捕食 ／杂食类线虫丰度在土壤含碳量更高的区域更高，这是因为含碳量高的

土壤提供了适合微生物生存繁殖的环境，增加微生物生物量，给土壤线虫提供了更多的食物资源［４３—４４］。

４　 结论

综上所述，本研究通过比较研究彭州市四种不同生境内环境因子、土壤分解者群落特征以及分解作用的

差异，发现提高生境中的乔木盖度，能够有效增加小型分解者数量、改善土壤肥力以及增强土壤食物网的稳定

性。 生境异质性的提高促进了分解作用，分解效率的提升又增加了单位质量土壤中养分元素的含量，进而可

能提高植物养分利用的效率。 人为干扰改变了土壤酸度和紧实程度，不利于土壤微生物参与分解，降低了分

解速率，但对减少病原微生物，维持土壤健康和促进元素循环也有一定正向效果。 因此，推行农林间作模式的

混合型农业，在增加乔木盖度、提高垂直生境异质性和维持土壤食物网连通性的同时，适度进行施肥和病虫害

管理，以维持养分含量和健康状况良好的土壤环境，促进分解作用更快速、彻底地进行，这对提高农田生态系

统的土壤肥力、维持产量具有重要意义。
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