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摘要: 近几十年人类活动向大气中排放的含氮化合物激增, 并引起大气氮沉降也成比例增加。目前, 氮沉降的增加使一些森林生

态系统结构和功能发生改变, 甚至衰退。近 20 a 欧洲和北美有关氮沉降及其对森林生态系统的影响方面的研究较多, 而我国少

有涉及。森林土壤氮素转换是森林生态系统氮素循环的一个重要的组成部分, 而矿化、硝化和反硝化作用是其核心过程, 氮沉降

作为驱动因子势必改变森林土壤氮素转换速度、方向和通量。根据国外近 20 a 有关研究, 首先介绍了森林土壤氮素转换过程和

强度, 论述森林土壤氮素在生态系统氮素循环中的作用, 然后在此基础上, 介绍了氮沉降对森林土壤氮素循环的研究途径, 探讨

了氮沉降对森林土壤氮素矿化、硝化和反硝化作用的影响及其机理。
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N itrogen tran sforma tion s in forest so ils and its respon ses to a tm ospher ic

n itrogen deposit ion: a rev iew
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Abstract: A tmo spheric n itrogen depo sit ion rem ains elevated in industria l regions of the w o rld and is accelerat ing in m any

develop ing regions. Ch ron ically elevated atmo spheric N inpu ts to fo rest can lead to changes in tree grow th, mo rtality, and

species compo sit ion, and to po ssib le declines in so il fert ility and drainage w ater quality. A large num ber of experim en ts have

been carried ou t in Europe and N o rthern Am erica to iden tify the specific ro le of atmo spheric N in changes observed in w ater

quality and tree health. R ecen tly, the em issions of n itrogenous compounds from industry and agricu ltu re have also been

increasing rap idly in Ch ina. How ever, lit t le info rm ation abou t the impacts of n itrogen depo sit ion is availab le fo r fo rest

eco system s in Ch ina. E levated atmo spheric n itrogen inpu t, as a driving environm en tal facto r, has altered the n itrogen cycle of

fo rest eco system s, especially so il n itrogen transfo rm ations. In th is paper, based on availab le scien t ific evidence w e review ed the

con tro lling facto rs fo r n itrogen transfo rm ations in fo rest so ils and its responses to atmo spheric n itrogen depo sit ion. T he review

m ain ly includes the fo llow ing fou r aspects: (1) the b io logical p rocesses and m agn itudes of n itrogen transfo rm ations in fo rest

so ils; (2) the ro les of n itrogen transfo rm ations in n itrogen cycling of fo rest eco system s; (3) the cu rren t m ethods fo r study
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fo rest n itrogen transfo rm ations; (4) the po ten tia l effects and its m echan ism s of n itrogen depo sit ion on fo rest so il n itrogen

m ineralizat ion, n itrificat ion and den itrificat ion.

Key words: n it rogen depo sit ion; fo rest so il; n it rogen m ineralizat ion; n itrificat ion; den itrificat ion.
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近几十年来石化燃料燃烧、化肥使用及畜牧业发展等向大气中排放的含氮化合物激增并引起大气氮沉降成比例增加[1～ 3 ]。

氮沉降增加已造成了一些江湖和海口等水域富营养化和陆地生态系统氮超负荷, 引起了科学家和公众的广泛关注[1, 2 ]。国外已

开展了一些关于氮沉降对森林生态系统结构和功能影响的研究。例如, 欧洲N ITR EX (N itrogen Satu rat ion Experim en ts) 研究

项目涉及到 7 个国家 8 个研究站点的 10 个试验研究, EXM AN (Experim en talM an ipu lat ion of Fo rest Eco system s in Europe)项

目也涉及到 4 个国家 6 个研究站点[3, 4 ]。在美国, 马萨诸塞州的 H arvard 森林、缅因州Bear b rook 集水区和佛蒙特州M t.

A scu tney 森林等氮沉降模拟试验至今都有 15 a 的历史[5 ]。

事实上, 我国一些地区也存在高氮沉降量的问题。如广东鼎湖山国家级自然保护区的降水氮沉降量达 N 35157 和

3814 kgö(hm 2·a) [6, 7 ], 与欧洲高氮沉降量地区相当。况且, 随着我国社会经济、工农业的进一步发展, 一些地区的氮沉降量还

可能继续增加[2 ]。同时, 由于气候和水分供应极大差异会导致经济发展不均衡, 氮沉降的分布状况、增加速度及其影响也存在巨

大的区域性差异[2 ]。目前, 我国氮沉降的状况和发展趋势已引起了国际社会的高度关注[2 ]。在氮沉降全球化的背景下, 研究和预

测氮沉降对我国森林生态系统的影响及其反馈, 对于制定合理的经济发展战略、制订我国森林资源和环境管理计划和提高我国

在全球变化研究中的地位均具有重要理论价值和实践意义。然而, 尽管如此, 有关该方面的研究报道十分少见[8～ 11 ]。为增加人

们关于氮沉降及其对陆地生态系统影响和有效解决氮沉降全球化问题的认识, 为我国开展该方面的研究和为我国森林资源与

环境管理提供参考, 已有研究总结了氮沉降对森林植物和土壤动物方面的影响[12, 13 ] , 本文是森林土壤氮素转换及其对氮沉降

的响应部分。

1　森林土壤氮素转换过程

111　土壤氮素转换过程

氮矿化是指土壤有机质碎屑中的氮, 在土壤动物和微生物的作用下, 由难以被植物吸收利用的有机态转化为可被植物吸收

利用的无机态 (主要为铵态氮)的过程[14 ]。有的学者认为氮矿化包含有机质分解和氨化作用两个过程[15, 16 ] , 但更多的学者认为

包含氨化和硝化作用两个微生物过程[17 ]。其中氨化作用为含氮有机物如蛋白质、尿素和几丁质等被微生物分解而产生氨的过

程。氨化作用可在通气或不通气的条件下进行, 能直接增加土壤中对植物有用的氮素养料, 给硝化作用创造必要的条件。大多数

土壤细菌、真菌、放线菌都能分解有机氮形成氨, 其中以细菌最活跃[15 ]。

硝化作用通常定义为N H +
4 氧化为NO -

3 的生物过程, 其中NO -
2 作为中间产物。这是相对狭义的定义, 因为一些异养微生

物不但能把N H +
4 氧化为NO -

3 , 还能把其它还原态的氮化物转变为NO -
2 或NO -

3 。基于此, 更为广义的定义“从还原态的有机或

无机氮化物到氧化态的有机或无机氮化物的生物转换过程”被提出。硝化作用可以分为化能自养型 (Chemoau to troph ic

n itrificat ion)和非自养型 (H etero trop ic n itrificat ion)两种类型。一般认为, 自然生态系统中自养有机体起主要的作用, 尽管大部

分土壤中也能发现异养有机体, 但还没有证据表明这些有机体在硝化作用中发挥重要作用。化能自养型细菌主要有两个类群:

亚硝化细菌 (N itrosom onas, 氧化N H +
4 到NO -

2 )和硝化细菌 (N itrobacter, 氧化NO -
2 到NO -

3 )。其后, 一系列可能也是硝化细菌

的其它细菌被发现后, 但亚硝化细菌和硝化细菌为最主要的种类[18 ]。

反硝化作用指NO -
3 被转化为N 2O 和N 2 的过程, 实际上包含: NO -

3 → NO -
2 →NO 的生物过程和NO →N 2O →N 2 的物理反

应过程。虽然NO、N 2O 还会被还原成N 2, 但是在此过程中,NO、N 2O 还是按一定的比例脱离土壤。发生反硝化作用主要是一些

厌氧性微生物, 特别是异养性细菌, 如产碱假单胞菌 (P seud om onas a lca lig enes) , 这些细菌数量巨大, 且广泛存在[19 ]。目前已有证

据表明一些硝化细菌和亚硝化细菌也能发生反硝化作用, 如硝化细菌细胞能在厌氧条件下发生反硝化作用而生长, 亚硝化细菌

N itrosom onas eu rop aea 可以在厌氧环境胁迫下氧化铵的同时把亚硝酸盐还原成NO、N 2O、N 2 等。此外, 除了亚硝酸盐还原时可

以生产N 2O 外, 也有研究表明, 在铵氧化的同时也会有N 2O 产生。然而 Po th 和 Foch t [20 ]通过同位素示踪技术和动力学分析表

明, 亚硝酸盐在N itrosom onas eu rop aea 的还原下是N 2O 生产的唯一来源。除反硝化和自养硝化作用之外, 一些异养硝化者和真

菌也参与酸化森林土壤N 2O 的生成[21 ]。可见, 参与森林土壤气体氮化物生产的微生物群落非常复杂。

112　森林土壤氮素转换强度

氨化过程产生的铵态氮, 一部分被植物吸收, 微生物固持, 或被粘土矿物质固定, 剩余部分可能通过自养或异养细菌的硝化

作用转变成硝态氮。因此, 土壤中无机氮的净变化 (∃N i)可以表达为: ∃N i= 被矿化的有机氮- (N a+ N p + N l+ N d ) , 其中N a、N p、

N l 和N d 分别表示微生物固持量、植物吸收量、淋失量和反硝化排放量。目前, 要想准确测定矿化过程中每一步N 通量还很困
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难, 因此生态学者们经常通过提取试验期间土壤中起始和终止时的N H +
4 和NO -

3 量, 然后用两次的差值表示土壤氮素矿化过

程中净速率[16, 17, 22 ]。由于土壤无机氮含量的变化受植物吸收、淋失和反硝化, 特别是微生物固持的强烈影响, 结果尽管无机氮

生产量很大, 而试验中还是可能观察不到土壤铵态氮或硝态氮净增加。

反映土壤矿化速度有粗矿化和净矿化速率两种。净矿化是粗矿化中除了植物根系吸收、微生物固持和反硝化损失后的那一

部分。利用15N 库稀释法的短期试验表明, 土壤N 粗矿化速度可能是净矿化的好几倍[23 ] , 如欧洲 5 个针叶林地表凋落物两者比

值为 210～ 317[24 ] ,D avidson 等[25 ]对加利福尼亚年轻和成熟针叶林的研究结果为 10。而且H art [23 ]等研究还发现有机质丰富的

矿质土壤在长期培养中两者比值变化很大。变化的原因可能与土壤C 的有效性等因子有关。T ietem a [24 ]的研究表明N 粗矿化

和固持的速度与其呼吸速度呈正相关, 这说明C 和N 循环是紧密联系在一起的。此外, Gundersen 等[4 ]测得N ITR EX 森林在实

验室培养的N 粗矿化速率和野外培养的净N 矿化相关性较好。

一般来说, 北方森林土壤因土壤pH 值低, 温度低, 凋落物质量差, 凋落物、腐殖质和矿质土壤氮素矿化速度较慢。如瑞典的

挪威云杉林土壤年净矿化速度估计是总氮的 015%～ 510% , 即相当于 35～ 105 kg N ö(hm 2·a) [26 ], 而有机层 (凋落物和腐殖质

层)占年矿化 32%～ 74%。再如欧洲英国和荷兰的 3 个针叶林地表凋落物层净矿化速度 (N kgö(hm 2·a) )分别为 68, 29 和 81,

矿质土壤为 44, 22 和 90[4 ]。对于温带森林来说, 不同类型森林, 其土壤矿化速率不同。如美国没有受干扰的针叶林土壤氮矿化

速度为 20～ 75 kg N ö(hm 2·a) , 而落叶阔叶林要高出一倍左右, 为 50～ 150 kg N ö(hm 2·a) [5, 27 ]。

由于森林土壤的硝化作用的N H +
4 来源于氨化作用, 因此硝化作用速度往往低于矿化作用速度, 或者也可以说硝化作用是

矿化作用的一部分。如前面列举的欧洲英国和荷兰 3 个针叶林地表凋落物层净硝化速度对应为 7, 1 和 15 kg N ö(hm 2·a) , 矿质

土壤对应为 32, 11 和 9 kg N ö(hm 2·a) [4 ]。硝化作用与矿化作用的比例称为相对硝化作用 (R elat ive n itrificat ion)。不同样地间

相对硝化作用的差异很大, 变化范围一般为 0%～ 80% , 但在氮饱和的森林, 土壤氮素矿化的铵有 90% 都被硝化[28 ]。此外, 对于

CöN 比高的有机质, 在其分解过程可能会吸收一部分矿化的氮供给微生物生长[29, 30 ] , 因此部分森林土壤测得的净硝化速率为

负值。实际上, 森林土壤中生成硝酸盐的粗通量也非常大, 尽管没有氮素净硝化或可提取的硝酸盐[5, 31 ]。

另外, 一个很有趣的问题是过去一直认为只有中性或略碱性的土壤才发生硝化作用[18, 25 ]。但是一些研究者发现pH 值低于

415 的森林土壤也存在硝化作用[32 ]。后来, 研究发现北美温带森林普遍存在硝化作用, 即使其氮沉降量较低[6 ]。酸性森林土壤的

硝酸盐生产可能归因于异养硝化菌, 或在局部的微环境 (高 pH 值)有利于自养硝化菌的活动。

反硝化作用是唯一使含N 产物离开了内部生物循环的过程, 这是平衡生物固N 所输入通量的主要途径。从生态学意义上

来看, 反硝化过程可以被看成是防止系统失稳的一个平衡机制[33 ]。由于人类活动对生态系统功能过程的干扰, 例如N 肥应用的

增加, 可能是N 2O 从陆地系统向大气释放量增加的原因, 或者是因为硝化, 或者是因为反硝化, 也可能两者兼而有之。氮肥使用

导致N 2O 向大气排放量的增加这一专题已经在农业生态系统的研究领域中引起了广泛关注, 很多人对此做了专门论述[34 ]。森

林土壤由于反硝化作用而导致的N 损失 (N 2、N 2O 或NO )一般都很低。在欧洲针叶林, 由于反硝化造成的氮损失在氮限制生态

系统低于 1 kg N ö(hm 2·a) , 在氮饱和生态系统也只有 1～ 2 kg N ö(hm 2·a) [15 ]。对于热带地区, 虽然也见报道过更大的值, 但

N 2O 的通量在大多数生态系统中通常远远小于 2 kg N ö(hm 2·a) [33 ]。因此, Gundersen [15 ]也认为反硝化作用对于整个大气组成

的稳定可能很重要, 但对于大多数自然森林生态系统氮素循环而言, 却并不很重要。

113　森林土壤氮素转换的影响因子

森林土壤氮素转换本身十分复杂, 通常受气候条件 (主要是温度和湿度)、凋落物化学组成、土壤 pH 值和 CöN 比、植物生

成的抑制剂、土壤动物和养分、基质和能源等因子控制[14, 15, 29, 30, 35 ]。李贵才等[14 ]就有关森林土壤氮素矿化的影响因子做了详

细的阐述。关于森林土壤反硝化作用研究最近几年较多。温度和水分等外在环境因素都会影响反硝化作用, 而土壤水分可能的

作用更大, 至少在生长季节是这样的[36 ]。与外在因素相比, 森林生态系统内在因素, 如物种组成、演替阶段等的影响更为强烈,

不同的植被组成会形成不同的N 气体损失格局。如美国糖槭林比橡树林和山毛榉树林土壤的NO 通量高, 而糖槭林生态系统

的氮素循环也相对更活跃[36 ]。

2　森林土壤氮素转换在森林生态系统氮素循环中的作用

森林生态系统的N 循环可以简化为森林内循环和周围的几个过程的相互作用过程。森林N 素内循环主要过程是矿化、硝

化、微生物固持、植物吸收和凋落物释放。森林生态系统氮绝大部分以有机氮的形式存在, 而始终可以被植物和微生物吸收利用

的土壤矿质N 含量一般低于土壤总氮的 1% [15 ]。虽然, 近来有研究报道表明北方针叶林, 如欧洲赤松 (P inus sy lvestris) 和云杉

(P icea abies) 通过菌根吸收部分有机态氮[37 ] , 但是在自然生态系统, 即没有人为源氮沉降的情况下, 土壤矿质氮主要来自氮矿

化过程 (90% 以上)。然而, 土壤氮素转化, 特别是氮素矿化是个基质速度限制过程, 在其有机质分解时取决于物质的CöN 比。

CöN 比高, 分解初期阶段凋落物从土壤吸持N , 以满足微生物分解时的N 需求[30, 38 ]。因此, 土壤的矿化、硝化等氮素转换过程往

往通过对植物生产力的影响, 进而决定整个生态系统氮循环速度。
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一个生态系统在没有大气N 的污染或其它N 输入时, 系统内部中N 通常被认为是守恒的, 大部分氮在土壤2微生物2植物

系统反复循环而极少损失[38, 39 ]。森林生态系统受氮限制时, 植物和微生物对土壤矿质N 的激烈竞争会抑制硝化菌种群的数量,

土壤矿质N 以N H +
4 为主。当土壤中N H +

4 超出植物和微生物的需求时, 就会发生硝化作用,N H +
4 向NO -

3 的转换就成为氮素通

过淋失或反硝化离开生态系统的开端, 因而超过植物吸收的硝酸盐就可能流失[15 ]。一项 IFS ( In tegrated Fo rest Study) 研究发

现, 所研究的 16 个森林氮损失的 64% 源于土壤氮素矿化和氮沉降, 充分证明了内源和外源氮对生态系统氮损失的贡献[5 ]。此

外, 森林土壤硝化反应的发生还可能导致土壤阴离子流动和养分阳离子流失, 对森林地表凋落物层和细根动态产生影响 (如菌

根真菌共生体生物量减少, 甚至可能消失) [18 ]。

尽管N 2 是反硝化过程的最终产物, 但NO 和N 2O 也是常见的, 而且在某种条件下 (特别是酸性森林土壤) ,N 2O 可以成为

反硝化过程的主要产物[15 ]。这些气体与N H 3 一起构成生物圈和大气圈之间交换的 13 种气体中与N 有关的气体[33 ]。由于N 2O

与大气中臭氧层的破坏有关, 使该过程又与全球气候变化联系在一起。尽管自然状态下森林生态系统通过土壤反硝化作用而损

失的氮量非常少, 但是欧洲氮沉降研究表明, 森林土壤氮损失由于土壤N 有效性增加而增加, N 2O 的排放速率达到 8～ 20 kg

N ö(hm 2·a) [40 ]。后来的研究还发现, 周期性潮湿而氮饱和的山毛榉林, 土壤的N 2O 排放速率高达 35 kg N ö(hm 2·a) [41 ]。可见,

高氮沉降输入的生态系统, 氮素气体损失在其生态系统的氮素收支平衡中作用不少。

如果一个系统不断积累N , 那么除非N 被不断吸收固持, 否则将不可避免地出现N 过量。不过, 自然系统总是有其安全措

施。目前普遍认为可以通过以下 5 个途径来避免出现N 饱和, 分别是不断的固持 (如泥炭和沉积中)、淋溶、反硝化、火烧过程的

挥发、收获或其他有机物的去除[33 ]。对于一个在不受人为干扰 (火烧和收获等) 的森林生态系统, 在经受不断的高氮沉降量, 这

些额外的氮将去向哪里, 多大比例被固持, 又有多大比例损失, 无不与土壤氮素转换直接相关[5, 42 ]。

可见, 森林土壤氮素转换是生态系统氮素循环的一个非常重要的组成部分, 其过程的速度决定着整个生态系统氮循环的速

度和与外界的交换通量。

3　氮沉降对森林土壤氮素转换的影响的研究方法

目前, 主要有 3 种途径可以来了解氮沉降对森林土壤氮素转换产生的影响:

第一, 野外长期定位增加或减少氮输入的模拟试验, 如欧洲N ITR EX 研究项目[3, 4 ]、美国的H arvard 森林、Bear B rook 集水

区、M t1 A scu tney 森林等等[5 ]。施加氮的形式有N H 4NO 3、N aNO 3、(N H 4) 2SO 4 和尿素等多种, 但以N H 4NO 3 为主[3～ 5 ]。这种方

法的优越性就在于在生态系统的水平上模拟氮沉降增加或减少的情况下, 长期定位观察生态系统发生的真实变化。其中一个不

足的地方就是由于氮沉降对森林的影响往往需要很多年才能表现出来, 特别是对于氮限制生态系统。如哈佛森林长期定位研究

站的硬木林在外加氮处理下, 持续了 8 a 之久 (累计吸收了 900 kg N öhm 2)也没有出现明显的硝化作用和NO -
3 流失[5, 42 ]。

第二, 沿着氮沉降梯度选择研究对象, 分析不同氮沉降水平下森林生态系统氮素循环特征, 即以空间替代时间法[4, 5, 42, 29 ]。

如欧洲N ITR EX 和 EXM AN 研究项目就选择在氮沉降梯度下的针叶林开展 (氮沉降 216～ 5818 kgö(hm 2·a) ) [3, 43 ]。同样,

L ovett 和R ueth [29 ]采样这种方法研究了在美国东北部的山毛榉和糖槭林土壤氮素转换。这种方法可以弥补第一种方法的不足,

但是森林生态系统的物质循环受气候、地理位置、树种组成、土壤特性、历史土地利用等多种因素影响, 因此在选择样地时并不

能完全排除这些因素的干扰, 而使分析产生偏差, 研究结果缺乏说服力。

第三, 对同一研究地重复的取样。该方法特点是重现性好, 缺点是: ①生态系统对氮沉降的响应时间需要较长时间 (研究周

期长, 10 a 以上) , 而且也不能排除其它气候因子的影响; ②过去研究取样数量和分布往往不能满足现在的要求。因此, 除了一些

研究历史长的样地外, 这种方法应用较少。

研究土壤氮素转换强度既可以通过野外培养, 也可以通过室内培养。野外培养一般用来研究氮矿化和硝化的年速率和季节

动态, 而室内培养法则可以更方便地根据研究的目的来设计, 试验时间短, 目的性强, 可以更有效地了解矿质土壤或凋落物层有

机质中氮素转换过程和微生物活动以及它们对氮沉降的响应[4, 44 ]。但室内培养法有时并不能真实反映林地野外情况, 和野外培

养方法所得结果不是十分吻合[4 ]。

4　氮沉降对森林土壤氮素转化的影响

411　对矿化、硝化作用的影响

目前, 尽管对森林开展了许多有关该方面的研究, 但是还很难就大气氮沉降对森林生态系统氮循环, 尤其是土壤氮素转换

产生具体的影响下结论, 因为大气沉降还包含了许多其它的化学成分, 而且各地区氮沉降的组成又不尽相同[2, 10 ]。况且森林土

壤氮素转换过程本身就十分复杂, 受各种各样因子的影响, 这些增加了分析的难度。

A ber 等[45 ]在 1989 年根据过去的研究结果, 认为长期的氮沉降将会导致温带森林土壤氮素矿化速度稳步增加, 因为增加的

氮被土壤有机质吸收, 减少CöN 比, 从而增加分解过程中氮释放速度。在欧洲开展的氮饱和试验研究也证实了该观点。如瑞典、

丹麦和英国针叶林增加氮输入时, 氮矿化马上从 12～ 18 kg N ö(hm 2·a)增加到 47～ 53 kg N ö(hm 2·a) , 而在荷兰通过建Roof
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减少氮输入时, 氮矿化随即从 40～ 46 kg N ö(hm 2·a)减少到 4 kg N ö(hm 2·a) [4 ]。然而, 随着研究的深入和扩大, 结果并非完全

如此[46, 47 ]。在美国所进行的研究表明, 所有的研究样地也都出现了净氮矿化速率增加, 高氮处理是对照或低氮处理的 112～ 214

倍。但是, 除了哈佛硬木林外, 随时间的推移, 氮矿化速度在到达高峰后开始减慢, 降低到接近对照或低氮处理的水平, 有的甚至

更低[5, 46 ]。这说明氮素矿化并不是一直随氮沉降量增加而增加, 而是先增加后减少。其实, 无论是近来还是过去的研究, 都能找

到有关在氮丰富的环境下氮矿化减慢的报道[5 ]。T ietem a [24 ]利用15N 同位素稀释法, 发现氮素粗矿化和固持速度都随氮沉降梯

度增加而增加, 但净氮矿化速度在中等氮沉降的森林达到最高水平。Gundersen 等[4 ]研究表明, 只有在受氮限制森林, 其野外测

得氮素净矿化速度才随氮沉降增加而增加, 而在氮丰富的森林 (氮循环高速运行) , 增加氮输入反而下降。对于矿化速度下降的

现象, 有两方面的解释。首先, 氮增加使土壤有机质的化学固持结构随机化 (R andom ize chem ical bond structu res) , 减少细胞外

代谢酶的效率和分解的速度。其二, 土壤微生物 (特别是真菌)产生的腐殖质分解酶的量随土壤矿质氮含量增加而减少, 从而减

少矿化速率[5 ]。此外, 也有少数研究发现氮沉降没有对土壤氮素矿化产生任何影响[43, 48 ] , 这也许是研究进行的时间不够长。

大气氮沉降对硝化作用的影响主要取决于氮循环的状态和影响硝化作用的控制因子。土壤氮素循环的过程和机制也很复

杂, 目前并没有完全弄清楚, 特别是有关酸性土壤的硝化作用[18 ]。一些关于氮沉降的模拟试验研究表明, 在施氮期间净硝化和

随后的硝酸盐流失将持续增加[47 ] , 一些研究表现为在一开始增加后慢慢随时间消失[49 ], 而另外还有研究表现为没有任何影

响[48, 50 ]。硝化作用的发生与否还取决于施加氮的量 (或持续时间)和土壤的特性。如一项模拟氮沉降增加的研究表明, 试验进行

到两年半时, 原位净硝化速度和氮沉降间没有相关关系。但是, 经受 40 多年的高氮沉降量的荷兰森林土壤却测得强烈的硝化作

用[51 ]。在净硝化作用改变之前, 土壤有机质质量, 特别是CöN 比首先必须发生改变[43, 50 ]。研究发现, 硝化潜力和森林地表凋落

物层的CöN 比密切相关, CöN 比高于 20～ 30 硝化能力很小[18 ]。

总而言之, 一个森林生态系统土壤矿化、硝化作用对氮沉降的响应程度往往还是决定于森林生态系统的氮状态 (N

statu s) [4, 5, 18, 45 ]。A ber 等[5 ]把温带森林生态系统对氮沉降的响应过程划分 4 个阶段, 在氮沉降增加之前为 stage 0, 在此到氮饱

和为 stage 1, 氮饱和到森林衰退为 stage 2, 此后为 stage 3。他们认为矿化作用随氮沉降增加马上增加, 但是在接近氮饱和时开

始下降, 硝化作用则开始发生而逐步增加[5 ]。以上的划分思路与 Gundersen 等[4 ]对欧洲针叶林的氮状态的划分有异曲同工之

处。Fenn 等[42 ]还认为北美森林可以划分为新英格兰森林 (N ew England fo rests) 和加利福尼亚森林 (Califo rn ia fo rest) 两种类

型, 因为两种类型森林对氮沉降的响应格局略有不同。沿着新英格兰氮沉降梯度上M t1 A scu tney 和 H arvard 森林与欧洲

N ITR EX 研究样地对氮沉降的响应格局十分相似, 即开始增加或剧烈增加 (113～ 4 倍) , 在持续施氮 (3a 后)开始减少[5 ]。与新英

格兰森林不同, 加利福尼亚森林普遍存在较高的硝化作用、NO -
3 流失和NO 排放, 即使在低氮沉降量地区也是如此[5 ]。这要归因

于加利福尼亚森林处在北美西部地中海气候, 冬季低温多雨, 植物和微生物对氮的需求与土壤NO -
3 水文流动不同步[42, 52 ]。

此外, Gundersen 和 R asm ussen [18 ]根据培养过程中NO -
3 产生情况, 把森林划分为 4 个类型以区分对氮沉降的响应状况:

(1)非硝化作用土壤类型 (N on2n itrifying so ils) , 非硝化土壤的生态系统可能抵抗明显的氮沉降输入而不出现硝化作用。这种情

况的典型例子就是荷兰大范围的高氮沉降, 而土壤没有发生硝化作用。然而, 树木可能因为过剩的N H +
4 而受到影响。根据CöN

比, 土壤的硝化能力可能随时间而发展。如果不发生硝化作用是因为缺乏有效的养分, 那么生态系统就可能不受大气氮沉降的

影响。(2)低硝化作用土壤类型 (L ow - n itrifying so ils) , 许多酸性土壤表现出低但持续稳定的硝化作用速率。如果这种情况是因

为养分供应受阻或缺乏而引起, 那氮沉降增加也可能不会影响硝化作用的速度。另一方面, 如果这种情况是因为异养硝化微生

物的生长慢而引起, 那增加N 的有效性就可能增加硝化作用的速度。 (3)硝化作用土壤类型 (N itrifying so ils) , 许多类型土壤存

在高硝化作用潜力, 但是由于对土壤N 强烈竞争, 硝化微生物种群保持在较低水平。当生态系统长期接受高氮沉降, 该种土壤

类型就逐渐发展到总硝化作用土壤类型。 (4)总硝化作用土壤类型 (To tal n itrifying so ils) , 该种类型土壤主要出现在养分丰富

的地方。氮输入增加因而会使硝化作用速度和NO -
3 流失的潜力直接增加。但是, 通常这类土壤的盐基饱和度较高, 因而至少在

短期内还是可以缓冲因硝化作用而形成的酸化作用的影响[18 ]。按此划分, 加利福尼亚森林应该属于第 4 类型。北美东部地区多

数森林属于第 3 类型, 伴有较低的氮硝化作用水平, 其速度在长期的氮沉降输入下增加, 导致NO -
3 流失[42 ]。

412　对NO 和N 2O 两种温室气体排放的影响

森林土壤硝化和反硝化作用都会产生NO 和N 2O , 但产生NO 和N 2O 过程的比重不同。如北美西部森林土壤的NO 排放

主要来自硝化,N 2O 源自反硝化。在北美东北部森林, N 2O 似乎是土壤排出的主要痕量气体, 而在土壤质地粗糙和干燥的加利

福尼亚森林,NO 的释放量超过N 2O [42 ]。

慢性的、低水平的氮输入可能对生态系统氮素循环产生微妙的影响, 而要准确测定这些对森林生态系统的影响不是件容易

的事情。过去, 为了了解氮沉降对森林生态系统的影响, 更多的是去研究慢性的氮沉降是否向溪流或地下水“渗漏”氮, 有关对反

硝化作用, 尤其是氮氧化物的排放的研究报道不多。许多研究在通过质量平衡法计算生态系统氮的截留效率时往往忽略气体N

损失[36 ]。
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高氮沉降输入的生态系统, 氮素气态损失在其生态系统的氮素收支平衡中作用不少。过去所开展的研究集中在长期经受高

氮沉降量的林地, 而忽视了长期承受低、中沉降量的林地。最近一项在北美 5 个森林生态系统长期定位研究站开展的“氮沉降对

温带森林生态系统气体N 损失”的研究表明, 氮气体损失在美国东北部的温带森林可能比人们预想的重要得多。从H arvard 森

林样地研究的数据来看,NO 的通量相对氮输入是很重要的, 而且远远高于过去在该样地所测得的N 2O 的通量。NO 的排放速

度为 10Λg N ö(cm 2·h) , 如果按 270 d 计算, 相当于 615 kg N ö(hm 2·a) , 也相当于低氮处理样方的氮输入的 13% 和高氮样方处

理的 5% [36 ]。

氮沉降会增强森林土壤NO 和N 2O 的释放量[4, 53～ 55 ] , 因为NO 和N 2O 生产量取决于硝酸盐含量[42 ]。气候带不同, 氮沉降

对其森林土壤反硝化作用的影响也不同。温带土壤往往受氮限制, 而热带几乎 80% 的森林土壤是受 P 限制, 而不是受N 限

制[56, 57 ]。因为如此, 额外的氮输入使 P 限制的热带土壤比温带受N 限制的土壤释放高出百倍的N 2O。除此之外, 即使都是热带

森林, 受 P 限制的森林也比受N 限制的森林损失更多的NO ,N 2O。看来, 受 P 限制森林似乎没有受N 限制森林那么能滞留人为

源的N [56 ]。

此外, 与矿化、硝化作用一样, 氮施加对反硝化作用的影响同样也与施加氮的类型有关。尿素比无机肥更容易刺激反硝化作

用的发生, 可能是因为: (1) 尿素增加硝化作用而提供了硝酸盐源; (2) 尿素增加土壤 pH 值; (3) 尿素水解是使含 C 化合物向可

溶性方向转换, 进而为反硝化菌提供能量源[58, 59 ]。另一方面, 矿质氮肥施加和随后的盐度增加可能引起渗透胁迫 (O smo tic

Stress)而抑制异养微生物的活动[59 ]。

5　氮沉降对森林土壤氮转换的影响机理

511　直接增加土壤和凋落物有效氮

土壤氮素转换过程是基质限制过程, 氮素硝化作用速度往往取决于土壤N H +
4 的含量, 而反硝化作用取决于NO -

3 的含量。

氮沉降输入直接增加了矿质氮含量, 缓冲了硝化菌、反硝化菌与植物吸收、异养微生物的固持之间激烈竞争, 从而使硝化、反硝

化作用增加[4, 5, 45, 57, 60 ]。

512　通过改变凋落物和基质的CöN 比

叶片和凋落物的N 浓度、森林地表凋落物特性和土壤氮素转换间密切相关。一般来说, 土壤氮矿化与凋落物CöN 比呈负

相关[4, 61 ]。研究发现, 高CöN 比凋落物的矿化速率较低[60 ]。亚热带湿性森林的研究表明, 低CöN 比 (< 25)基质与高CöN 比 (>

25)基质相比, 氮矿化速率更高[62 ]。因为氮常常是限制性养分, 在低CöN 比条件下细菌生长受碳限制, 由于氮源充足, 氮固化将

很小; 反之当高CöN 比时, 细菌生长因受氮的限制而处于缺氮状态, 矿化出的氮将迅速被固持。

长期的氮沉降会使植物叶片的N 浓度增加, 使凋落物的CöN 比减低[12 ] , 从而增加氮素的矿化和硝化作用中的氮素释放速

度。这种作用和氮沉降直接增加其矿质N 含量的共同作用下, 使森林地表凋落物现存量在逐渐减少[4, 42, 63 ] , 而对土壤的 CöN

比的影响不大。如, 在欧洲高氮沉降量的两个研究样地, 然而其矿质土壤CöN 比保持较高, 暗示着在高氮沉降量下, 矿质土壤库

变化缓慢, 而不至于很快就出现氮饱和[4 ]。

不过, 也有学者提出与以上不同的观点, 他们认为氮丰富的森林会增加凋落物生产和减慢凋落物分解速率, 从而增加森林

地表层的厚度。理由是, 很多对凋落物分解的研究发现, 虽然分解初期凋落物氮含量高可以促进其分解, 但是分解后期反而受到

高氮含量的抑制[42 ]。而现实中也可以观察到一些森林在大气氮沉降、施肥和N 固定的长期氮输入下, 有机质不断积累的事

实[42 ]。

513　通过改变微生物组成

微生物作为有机质分解和氮矿化的“工程师”, 其种类和密度对氮矿化有强烈的控制作用。真菌对地表有机质的降解作用要

大于其它微生物, 而细菌对埋入土壤中有机质的降解作用则更加重要[33 ]。如果去除真菌和细菌, 则降解速率分别降低约 36% 和

25%。在取食真菌的小型节肢动物数量较少时, 腐生真菌对氮的固化起主要作用, 固化量可达 86% [64 ]。T ietem a [24 ]的研究认为,

森林生态系统向氮饱和方向发展过程中土壤微生物群体由以真菌, 特别是菌根真菌为优势向以细菌为优势转变。菌根真菌功能

丧失也许是导致硝化作用和硝酸盐流动的重要过程[5 ]。虽然越来越多的证据表明氮输入能造成菌根真菌群落的变化, 但造成这

些变化最接近的机制仍然不清楚。部分原因是: 在高氮条件下大量的碳用于同化无机氮成氨基酸; 改变寄主植物的营养并随后

改变了寄主植物的碳的分配和外生菌根真菌的接受能力; 氮间接的降低了土壤 pH 值、碱基阳离子和有毒金属的有效性[65 ]。

514　改变土壤 pH 值

pH 值升高促进氮矿化, 尤其是硝化作用随 pH 值增加而线性增加, 这归因于 pH 值升高增加了有机质可溶性, 为微生物生

长提供了大量富C、N 基质, 促进了C、N 矿化。一般认为铵态氮比硝态氮更易固持, 但低 pH 值条件下则更有利于硝态氮的固

持。这一机制在土壤酸化、硝化引起的土壤氮素流失研究具有重要意义[14 ]。酸化森林土壤的硝化作用主要受植物和硝化微生物

之间对氮竞争的控制, 因此只要土壤铵态氮供应大大地超过植物需要的时候就会出现硝化作用。随着氮饱和生态系统氮沉降输
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入继续, 土壤的铵水平增加, 铵过量积累会引发硝化作用的发生, 从而使土壤 pH 值很低[10, 18 ]。

土壤 pH 值低有利于反硝化作用的N 2O 生成而增加N 2O öN 2。因此土壤 pH 值提高可能不会减少反硝化总强度, 但可能减

少N 2O öN 2, 这也许能解释为什么N 2O 通常是酸化土壤反硝化作用的主要产物[66 ]。

6　结语

森林土壤氮素转换过程包括氨化作用、硝化作用、反硝化作用、有机氮化合物的合成以及固氮作用等, 其中矿化、硝化和反

硝化作用是其核心过程, 决定着整个生态系统氮循环的速度和与外界的交换通量。森林土壤氮素转换是森林生态系统氮素循环

重要的组成部分, 但其影响因素和作用机制非常复杂。氮沉降作为驱动因子势必改变森林生态系统氮循环, 尤其是土壤氮素转

换的速度、方向和通量。目前, 尽管以往的研究结果表明各森林样地对氮沉降的响应格局和趋势不尽相同, 但基本上表明氮沉降

和土壤氮素转换间存在密切关系, 还是有规律可寻。氮沉降增加不但会直接增加矿质土壤和凋落物可得性氮含量, 而且还通过

对凋落物和基质的CöN 比、微生物组成和土壤 pH 值等的影响而改变土壤氮素转换过程。一般而言, 氮沉降量增加会导致氮素

矿化会先增加然后减少、引发或促进硝化作用发生和增加反硝化作用, 而影响程度取决于森林生态系统的氮状态。
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