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摘 要：土壤有机碳（SOC）是陆地生态系统中最大的碳库，其对气候变化的响应直接影响全球碳循环。然

而，关于土壤有机碳对长期水热变化的响应及其微生物调控机制尚不清楚。借助跨气候带土壤移置试验平

台，开展了一项 8 年的土壤移置试验，其中将寒温带地区（中国海伦）的黑土剖面移置到温带和中亚热带

地区（即封丘和鹰潭）来模拟土壤水热条件增加。水热增加提高了植被生物量，地上部植株 C/N 与微生物

酶活性；降低了土壤有机碳、全氮、微生物残体碳（MNC）和活性矿物的相对含量。并且，微生物残体碳

对有机碳的贡献也随着水热条件的增加而降低。通过计算MNC/SOC 以表征水热增加后微生物残体碳损

失速率。结果发现，MNC/SOC 随着水热条件的增加而显著增加，封丘地区为 72.50% ± 9.35%，而在鹰

潭达到了 82.67% ± 2.37%。重要的是，土壤活性矿物的变化与MNC/SOC 呈强烈的负相关关系，突出了

矿物保护在调控MNC/SOC 发挥的关键作用。这些结果表明，水热增加降低了土壤矿物对微生物残体碳

的保护和/或刺激了土壤中微生物对微生物残体碳的利用，通过减少微生物残体碳促进了有机碳的显著损失。 
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Abstract: The Mollisol in north-eastern China is rich in organic matter, which supports high crop yields and 

agricultural production. Soil organic carbon (SOC) is the largest carbon pool in terrestrial ecosystems, which 

responds to climate change directly affects the global carbon cycle. Understanding the response of SOC to increased 

hydrothermal conditions is important for soil conservation in the context of global climate change. 【Objective】
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This study aimed to analyze the response of SOC to long-term increasing hydrothermal conditions and their driving 

factors. 【Method】Based on a soil transplantation experiment, large transects of Mollisol in a cold temperate region 

(Hailun, HL) were translocated to warm temperate (Fengqiu, FQ) and mid-subtropical (Yingtan, YT) regions to 

simulate the increasing conditions of MAT and MAP. The experiment was started in 2005, soil samples were 

collected in August 2013. The SOC and microbial necromass C (MNC) were measured to investigate the changes 

and drivers of SOC after 8 years of increasing hydrothermal conditions.【Results】The results showed that the 

increased hydrothermal conditions increased plant biomass, litter C/N, and potential activities of hydrolytic enzymes 

while decreasing the content of SOC, MNC and soil activity minerals. Moreover, the contribution of MNC to SOC 

also decreased as hydrothermal conditions increased. The ratio of MNC and SOC was calculated to characterize 

the change in microbial necromass C per unit decrease in SOC, which could be considered a quantitative 

representation of necromass loss efficiency. MNC/SOC increased with increasing hydrothermal activity, with 

values of 72.50% ± 9.35% in FQ and 82.67% ± 2.37% in YT. The correlation and Random forest analysis showed 

that MNC/SOC positively correlated with the changes in MAT, MAP, α-D-Glucosidase, β-N-Acetyl 

Glucosaminidase, plant biomass and Straw C/N, while negatively correlated with the changes in pH, poorly 

crystalline Fe and Al oxyhydroxides, organically complexed Fe and Al, and exchangeable Ca. Structural equation 

modeling (SEM) indicated that MNC/SOC increased with increasing hydrothermal conditions, while decreased 

with soil mineral protection, with standardized coefficients of 0.64 and -0.24, respectively. It was confirmed in the 

variance partitioning analysis (VPA), which showed that hydrothermal conditions together with changes in soil 

mineral protection explained 83.69% of the variance in MNC/SOC. The above results indicate that hydrothermal 

conditions and soil mineral protection play decisive role in regulating MNC/SOC. 【Conclusion】In conclusion, 

long-term increases in hydrothermal conditions reduce the protection of MNC by soil minerals and/or stimulate the 

utilization of MNC by soil microorganisms. As evidenced by increased soil N limitation that allowed microbes to 

decompose more MNC and weakened the conservation capacity of minerals for MNC, contributing to the significant 

loss of SOC by reducing MNC.  

Key words: Increasing hydrothermal conditions; Soil organic carbon; Microbial necromass C; MNC/SOC; 

Mineral protection 

土壤有机碳（SOC）是陆地生态系统中最大的碳库，在全球碳循环中发挥决定性作用[1]。

土壤有机碳矿化过程受到温度和降水的直接调控，气候变化引起的水热条件增加将导致土壤

碳库稳定性发生改变[2]。由于对有机碳稳定机制的认识不足，地球系统模型对土壤碳周转率

的估计是实际值的 6 倍以上[3-5]。因为它们过分强调有机碳库的变化，忽略了微生物过程在

碳循环中的重要作用[6]。此外，气候模拟试验也发现了有机碳对水热增加的多种响应模式[7-

9]。据报道，植物的碳输入与微生物分解的碳输出之间的平衡[10]，以及土壤矿物稳定微生物

残体的能力决定了有机碳对水热增加响应的多样性[6]。因此，关注微生物残体碳而不仅仅是

总有机碳含量对水热增加的响应，对于更好地预测全球气候变化背景下土壤碳动态具有重要

意义[6]。 

土壤微生物不仅可以分解和矿化有机质[11]，而且可以通过合成代谢利用植物残体并形

成微生物残体以稳定土壤中的碳 [12]。有研究表明，微生物残体碳占土壤有机碳总量的

50%~80%[12-13]，并且与土壤矿物表面紧密结合，是矿物结合态有机碳（MAOC）的重要组成

部分，被认为对气候变化响应不明显[14]。然而不少研究表明，水热增加将通过降低土壤 pH、

增强地表侵蚀和土壤淋溶作用对土壤活性矿物产生显著的影响[15-17]，这将削弱土壤活性矿物

对微生物残体的保护效果，使更多的微生物残体暴露在被降解的风险中[18]。因此，微生物残

体碳可能不像以往认为的那样在水热增加下相对稳定。例如，水热条件增加 20 年后，青藏

高原高寒草地的土壤反而损失了更多的微生物残体碳[19]。因此，将土壤活性矿物和微生物残
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体碳的变化纳入有机碳对水热增加响应的研究中，有利于更好理解气候变化条件下土壤碳库

变化及其调控机制[6]。 

土壤有机碳库的变化取决于微生物对有机碳分解与积累的双重作用。水热条件增加将显

著提高植物碳输入和土壤微生物活性[10,20]。当土壤中氮素养分充足时，更高的碳利用效率

（CUE）将促使微生物将生产更多的微生物残体，促进有机质积累[21]。而当土壤中氮素养分

缺乏时，更高的植物生物量将加剧植物与微生物的养分竞争，进一步提高微生物的养分限制
[22]。微生物残体 C/N 较土壤 C/N 更低[23]，是土壤中重要的氮库[24]。大量高 C/N 的植物碳输

入促使微生物分解更多的微生物残体获得氮素养分以满足自身生命活动需要，诱发强烈的正

激发效应[24]，这将造成微生物残体碳与总有机碳含量的显著下降[10,25]。因此，需要更全面地

了解水热增加对植物与微生物的影响，尤其是微生物作为土壤有机碳分解者和生产者的双重

角色，如何调节有机碳组分的变化并进一步影响土壤有机碳库。 

长期土壤移置试验被认为是模拟自然条件下水热增加的直观且有效的方法[26]。为研究

土壤有机碳对水热增加的响应机制，自 2005 年以来，将黑土剖面从中国北方（寒温带）迁

移到中国中部（暖温带）和中国南方（中亚热带）。提出以下假设：1)水热增加会提高微生物

与植物生长活性，加剧植物与微生物的氮竞争，微生物会降解更多的微生物残体，土壤有机

碳的损失将以微生物残体碳为主；2)由于矿物保护限制了微生物对微生物残体的利用，水热

增加引起的土壤活性矿物的变化会显著影响微生物残体碳的损失速率。因此，我们预测水热

增加将通过降低微生物残体碳含量促进土壤有机碳流失，而且这种模式将随着水热条件的增

加而增强。 

1 材料与方法 

1.1 试验设计 

2005 年 10 月，在中国黑龙江省海伦农田生态系统国家野外科学观测研究站采集 9 组

0~100 cm 土壤剖面。为保证土壤剖面的完整性，分 5 层 (20 cm 每层)采集土壤。根据联合

国粮农组织（FAO）土壤分类标准，采集的土壤为黑软土（Mollisols）。其中，3 组留在海伦

站，其他 6 组分别往南移置到河南封丘、江西鹰潭两个农田生态系统国家野外科学观测研究

站，全面模拟年均温与降雨量等气候条件同时增加的状况。海伦站为寒温带季风气候（N 

47°27′, E 126°55′），年均温 5.1 ℃，年降雨量 529 mm；封丘站（N 35°03′, E 114°23′）为暖温

带季风气候，年均温 13.6 ℃，年降雨量 604 mm；鹰潭站（N 28°15′, E 116°55′）为亚热带季

风气候，年均温 17.3 ℃，年降雨量 1783 mm。。 

在每个试验站各设立 9 个水泥池（1.4 m 长×1.2 m 宽×1 m 深），内壁覆盖尼龙防水布，

底部铺设 3 cm 厚度的河沙，按采样地剖面的土层顺序将土壤依次填入水泥池中。2006 年春

季开始种植玉米。在土壤移置 8 年后，于 2013 年 8—9 月玉米收获后采集了 9 份黑土土壤样

品（3 处土壤，3 个重复）进行研究。用不锈钢土钻（2 cm）按“5 点采样法”采集每个区块

0~20 cm 表土，除去土样中的石块和残留的根系后，均匀混合，装入密封袋中 4 ℃保存带回

实验室，-20 ℃低温保存。在两周内对土壤中酶活性、矿物保护作用进行了分析。 

1.2 土壤物理化学性质测定 

土壤有机碳（SOC）含量采用重铬酸钾法测定；全氮（TN）含量采用半微量凯氏法测定；

pH 采用酸度计测定(土水比为 1:2.5)；黏粒（Clay）含量使用 Miller 和 Schaetzl[27]描述的方法

进行测量：将 0.5 g 土样放入一个 25 mL 的锥形瓶中，加入 8 mL 50 g·L-1 的六偏磷酸钠。2 h

后，将所有样品置于 30 kHz 的超声波环境中水浴 15 min。随后，将土壤悬浮液转移到装有

900 mL 蒸馏水的烧杯中，用激光衍射粒度分析仪（Mastersizer 2000, Malvern Instruments Ltd）
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进行测量。根据美国农业部土壤分类法，将小于 0.002 mm 的颗粒归类为土壤黏粒。 

1.3 植株性质测定 

玉米收获后采集整株植物地上部分，70 ℃的烘箱烘干至恒重，称重作为植株生物量数

据。磨碎后一部分利用元素分析仪（vario EL cube， Elementar Analysensysteme GmbH）通

过高温燃烧法测定碳含量，一部分经浓硫酸消煮后用流动分析仪测定氮含量，计算地上部植

株碳氮比。 

1.4 土壤酶活性与矿物测定 

采用微孔板荧光法测定参与土壤碳、氮循环的三种胞外酶活性: α-1,4-葡萄糖苷酶（α-

GC）、β-1,4-葡萄糖苷酶（β-GC）、N-乙酰-β-D-氨基葡萄糖苷酶（NAG）[28]。土壤使用上海

通蔚生物科技有限公司生产的试剂盒（微量法）处理。在 96 孔微孔板上设置空白孔、标准

孔、待测样品孔，每个土样进行 4 次重复测定，使用酶标仪（Varioskan LUX, Thermo，USA）

在 450 nm 波长处进行荧光测定。 

采用酸性草酸铵溶液提取土样中的无定型铁铝氧化物（如 FeO 与 AlO ）[29]，使用焦磷酸

钠溶液提取结合态的铁铝（如 FeP 和 AlP）[30]，使用氯化铵-乙醇溶液提取交换态钙离子（Caexe）
[31]。提取后，使用电感耦合等离子体质谱仪（ICP–MS）（NexION 350x, ICP–MS Spectrometer, 

PerkinElmer, USA）对提取的上清液进行定量分析得到土壤活性矿物的质量分数。 

1.5 土壤微生物残体碳测定 

土壤中的氨基糖通过水解、纯化、衍生化后使用气相色谱法进行测定（Agilent 6890, 

Agilent Technologies, USA）[32]。具体操作步骤如下：将 0.5 g 土壤置于加盖锥形瓶中，加入

10 mL 6 mol·L-1 的盐酸溶液，在烘箱中 105 ℃水解 8 h。拿出水解瓶，涡旋振荡均匀后静置

过夜。取 0.5 mL 上清液至玻璃试管中，加入 100 μL 1 mg·mL-1 的肌醇溶液（内标 1），涡旋

后 N2 水浴（40~45 ℃）吹干。氮吹结束后向玻璃试管中加入 0.5 mL 去离子水，溶解析出物，

涡旋后继续 N2 水浴（40~45 ℃）吹干。在试管中加入 100 μL 1 mg·mL-1 的 N-甲基葡萄糖胺

溶液（内标 2），N2 水浴（40~45 ℃）吹干。在吹干的样品中加入 300 μL 的衍生试剂（吡啶

-甲醇溶液 v/v=4:1），加盖密封，涡旋 30 s 混匀后在 75~80 ℃水浴加热 30 min，加热期间振

荡 7 次。冷却到室温后，加入 1 mL 乙酸酐，加盖密封，涡旋 30 s 混匀后在 75~80 ℃水浴加

热 25 min，加热期间振荡 5 次。冷却后，加入 2 mL 二氯甲烷萃取氨基糖的衍生物。随后通

过如下步骤洗去衍生化残留的过量乙酸酐：在衍生物中加入 1 mL 1 mol·L-1 的盐酸溶液，涡

旋 30 s，静置分层后，去除上层无机相。再按照相同方式用 1 mL 去离子水对有机相进行提

取，此步骤重复 5 次，在最后一次提取中，尽可能移除上层无机相。下层溶液在 45 ℃下 N2

水浴吹干，加入 400 μL 的乙酸乙酯⁃正己烷（v/v=1:1）完全溶解，通过气相色谱仪对衍生化

产物进行分离和检测。 

1.6 数据处理与统计分析 

土壤微生物残体碳的定量公式如下： 

FNC = (
GluN

179.17
−
2 × MurA

251.23
) × 179.17 × 9 (1) 

BNC = MurA × 45 (2) 

MNC = FNC + BNC (3) 

式中，FNC （Fungi necromass carbon）为真菌残体碳（mg·g-1 soil）；BNC （Bacterial necromass 

carbon）为细菌残体碳（mg·g-1 soil）；MNC （Microbial necromass carbon）为微生物残体碳

（mg·g-1 soil）；GluN为氨基葡萄糖，其分子量为179.17；MurA为胞壁酸，其分子量为251.23；

9 和 45 分别为 FNC 与 BNC 的转换系数[13]。 

采用 R (v 4.0.1; http://www.r-project.org/)与 SPSS Amos (SPSS Inc., Chicago, IL, USA)进行

数据分析。数据正态分布与方差齐性检验后，使用单因素方差分析(one-way ANOVA)与 HSD

http://www.r-project.org/
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检验法分别比较土壤移置 8 年后海伦、封丘、鹰潭土壤中有机碳和微生物残体碳含量的差异

（P < 0.05）。为了探究水热增加后单位有机碳降低下微生物残体碳减少程度，即微生物残体

碳的损失速率，通过差值法将土壤有机碳和微生物残体碳含量在封丘与海伦、鹰潭和海伦之

间进行两两差值，得到封丘与鹰潭两地的MNC/SOC[21]，并利用独立样本 t 检验（t-test）

比较二者的差异（P < 0.05）。利用斯皮尔曼相关性分析研究生物、非生物因素与微生物残体

碳损失速率的相关性。将相关性分析显著的生物、非生物因子与微生物残体碳损失速率进行

随机森林分析。最后，使用随机森林中显著的水热增加、矿物保护、植物、酶活性变量与微

生物残体碳损失速率进行结构方程模型（SEM）分析。对于包含多个变量的参数，使用主成

分分析中的第一个主成分来表示相应的变量。使用方差分解分析（VPA）研究水热增加与矿

物保护变化对微生物残体碳损失速率空间变异性的贡献。 

2 结 果 

2.1 水热增加对土壤理化性质和植株生物量的影响 

水热增加显著降低了土壤 pH、全氮、无定型态铁铝氧化物（FeO+AlO）、结合态铁铝

（FeP+AlP）与交换态钙离子（Caexe）的含量，但显著提高了水解酶活性（α-葡萄糖苷酶，β-

葡萄糖苷酶和 N-乙酰-β-D-氨基葡萄糖苷酶），并提高了植物生物量与地上部植株 C/N（P < 

0.05）（表 1、表 2）。 

表 1 试验区气候特征及土壤理化性质 

Table 1 Climate and soil physicochemical properties at three sites 

地区 MAT MAP Clay TN pH(H2O) FeO+AlO FeP+AlP Caexe 

Site /℃ /mm /% /(mg·g-1)  /(mg·g-1) /(mg·g-1) /(mg·g-1) 

海伦 HL 5.1 529 21.83±1.13a 2.5±0.02a 6.67±0.24a 6.52±0.06ab 2.18±0.21a 9.97±0.42a 

封丘 FQ 13.6 604 22.64±3.17a 2.17±0.02b 6.37±0.10a 6.64±0.27a 1.57±0.07b 7.72±0.81b 

鹰潭 YT 17.3 1 783 22.53±3.45a 1.90±0.09c 5.40±0.03b 6.09±0.21b 1.20±0.14c 6.39±0.33c 

注: MAT, 年均温; MAP, 年降水; Clay, 黏粒含量; TN, 土壤全氮; FeO+AlO, 无定型态铁铝氧化物; 

FeP+AlP, 结合态铁铝; Caexe, 交换态钙离子; 数据由平均值±标准差展示（n = 3），采用单因素方差分析和

HSD 多重比较对不同试验区的数据进行分析，不同的小写字母指同一变量试验区间在 0.05 水平上具有显著

性差异（P< 0.05）。下同。Note: MAT, mean annual temperature; MAP, mean annual precipitation; Clay, soil clay 

content; TN, total nitrogen; FeO+AlO, poorly crystalline Fe and Al oxyhydroxides; FeP+AlP, organically complexed 

Fe and Al; Caexe, exchangeable Ca; Data are as the means ± SD (n=3), and statistical analyses was performed using 

one-way ANOVA and HSD test. Letters indicate significant differences in sites. The same below. 

表 2 试验区微生物酶活性与植株性质 

Table 2 Microbially enzyme activities and plant properties of three sites 

地区 α-GC β-GC NAG PB Straw C/N 

Site /(nmol·h-1·g-1) /(nmol·h-1·g-1) /(nmol·h-1·g-1) /(kg·m-2)  

海伦 HL 71.36±4.15b 73.37±10.77b 32.49±3.36b 13.01±0.63c 20.47±0.33c 

封丘 FQ 80.52±5.95a 78.17±1.63b 47.27±1.68a 15.95±0.31b 23.21±0.87b 

鹰潭 YT 88.82±5.47a 117.12±5.57a 51.50±4.39a 20.18±1.86a 25.21±0.12a 

注: α-GC, α-葡萄糖苷酶; β-GC, β-葡萄糖苷酶; NAG, N-乙酰-β-D-氨基葡萄糖苷酶; PB, 植株生物量; 

Straw C/N, 地上部植株碳氮比。下同。Note: α-GC, α-D-Glucosidase; β-GC, β-D-Glucosidase; NAG, β-N-Acetyl 

Glucosaminidase, PB: Plant biomass. The same below. 

2.2 水热增加对土壤有机碳的影响 
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水热增加显著降低了土壤有机碳与微生物残体含量（P < 0.05）（图 1a、图 1b）。具体而

言，土壤移置试验进行 8 年后，往南移置显著降低了有机碳含量，并且移置到鹰潭的土壤中

有机碳含量较封丘更低，微生物残体含量也保持着相同的变化规律。此外，微生物残体对有

机碳的贡献也随着水热条件的增加而显著降低。为定量表征微生物残体碳损失速率，进一步

计算水热增加下单位土壤有机碳变化下微生物残体碳的变化：MNC/SOC。图 1d 可见，

微生物残体碳损失速效率随着水热条件的增加而显著增加，在鹰潭达到了 82.6% ± 2.37%。

这表明，水热条件变化通过减少微生物残体碳促进了土壤碳流失。  

 

 

注：图 a 和 b 土壤有机碳与微生物残体碳含量在三个试验区的差异；图 c 微生物残体碳对土壤有机碳的贡献在三个试验区

的差异；图 d 微生物残体碳损失速率在封丘和鹰潭的差异。SOC， 土壤有机碳; MNC，微生物残体碳, MNC/SOC，微生物残

体碳损失速率。*表示封丘和鹰潭间微生物残体碳损失速率在 0.05 水平具有显著性差异（P < 0.05）。下同。Note：Fig. a and b 

Differences of soil organic carbon and microbial necromass carbon content in three sites; Fig. c Differences of the contribution of microbial 

necromass carbon to soil organic carbon in three sites; Fig. d Differences of the change in microbial necromass C per unit decrease in soil 

organic carbon between Fengqiu and Yingtan. SOC, soil organic carbon; MNC, microbial necromass carbon, MNC/SOC, the change in 

microbial necromass C per unit decrease in soil organic carbon. * represent a significant diffierence in MNC/SOC between Fengqiu and 

Yingtan at the 0.05 level (P < 0.05). The same below. 

图 1 水热增加对土壤有机碳的影响 

Fig. 1 Effects of increasing hydrothermal on soil organic carbon 

2.3 微生物残体碳损失速率与生物、非生物因素的关系 

为研究微生物残体碳损失速率与生物、非生物因素的关系，使用试验区各指标的差值数

据与MNC/SOC 进行了相关性分析。结果显示，微生物残体碳损失速率与多种生物变量密

切相关，随 α-1,4-葡萄糖苷酶、β-N-乙酰氨基葡萄糖苷酶、植被生物量、地上部植株 C/N 的
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增加而显著提高（P < 0.05）。此外，微生物残体碳损失速率随土壤理化变量的变化而变化：

与年均温、年降水量呈正相关关系，与土壤全氮无显著关系，而更高的土壤 pH、无定型态

铁铝氧化物、结合态铁铝、交换态钙离子含量将降低微生物残体碳损失速率（P < 0.05）（表

3）。 

表 3 微生物残体碳损失速率与生物、非生物因素的相关性分析（斯皮尔曼相关性分析） 

Table 3 Correlation analysis between MNC/SOC and biotic and abiotic factors (Spearman’s correlations) 

因子 

Factor 
MAT 

MA

P 
Clay TN pH 

FeO+Al

O 

FeP+Al

P 
Caexe 

α-

GC 

β-

GC 

NA

G 
PB 

Stra

w 

C/N 

MAP 1*             

Clay 
0.67

* 

0.67

* 
           

TN 

-

0.82

* 

-

0.82

* 

-0.42           

pH 
-

0.71

* 

-
0.71

* 

-
0.63

* 

0.81

* 
         

FeO+AlO 

-

0.55

* 

-

0.55

* 

-0.21 
0.53

* 

0.75

* 
        

FeP+AlP 

-

0.62
* 

-

0.62
* 

-0.37 
0.84

* 

0.95

* 
0.83*        

Caexe 

-

0.75

* 

-

0.75

* 

-0.33 
0.72

* 

0.81

* 
0.80* 0.87*       

α-GC 
0.63

* 

0.63

* 
0.27 

-

0.69

* 

-

0.80

* 

-0.39 -0.70* 

-

0.60

* 

     

β-GC 0.42 0.42 0.19 
-

0.60

* 

-
0.61

* 

-0.30 -0.51* -0.36 
0.53

* 
    

NAG 
0.79

* 

0.79

* 

0.63

* 

-

0.83

* 

-

0.88

* 

-0.43 -0.78* 

-

0.70

* 

0.97

* 

0.78

* 
   

PB 
0.68

* 

0.68

* 
0.45 -0.23 

-

0.68
* 

-0.75* -0.80* 

-

0.52
* 

0.54

* 
0.46 

0.57

* 
  

Straw C/N 
0.74

* 

0.74

* 

0.51

* 

-

0.63

* 

-

0.52

* 

-0.25 -0.30 0.21 0.08 
0.63

* 

0.63

* 

0.70

* 
 

MNC/SO

C 

0.69

* 

0.69

* 
0.41 -0.38 

-

0.63

* 

-0.72* -0.71* 

-

0.68

* 

0.55

* 
0.32 

0.74

* 

0.67

* 

0.79

* 

注：表中数字为各变量之间的斯皮尔曼相关性系数，*表示两个变量在 0.05 水平上显著相关。Note: The Spearman’s r coefficients 

were reported, and * represent a significant correlation between two variables at the 0.05 level.  

2.4 微生物残体碳损失速率的决定性因素 

使用相关性分析显著的变量构建了随机森林回归模型。年均温、无定型态铁铝氧化物、

结合态铁铝、地上部植株 C/N、交换态钙离子显著的调控了微生物残体碳损失速率（P < 0.01），

其次是植被生物量、α-1,4-葡萄糖苷酶与 NAG 酶活性（P < 0.05），而 pH 则不显著（P > 0.05）

（图 2a）。将随机森林筛选的变量划分为四类，并对不同类别的变量使用主成分分析中的第

一个主成分进行表征：水热变化（年均温和年降水量; PCA 累积量 = 99.6%）、矿物保护

（FeO+AlO，FeP+AlP 和 Caexe; PCA 累积量 77.4%）、酶活性（α-GC 和 NAG 活性; PCA 累积

量 72.9%）和植株性质（植株生物量和地上部植株 C/N; PCA 累积量 74.2%），随后使用它们

构建结构方程模型。结果显示，微生物残体碳损失速率随着水热条件的增加而提高，随矿物

保护的增加而下降，二者的直接效应为 0.64 和-0.57；水热条件增加还可以通过降低矿物保

护来间接调控微生物残体碳损失速率，其间接效应为 0.17（P < 0.05）（图 2b）。此外，植株

性质和酶活性与微生物残体碳损失速率无显著关系。方差分解分析的结果揭示了水热增加和

矿物保护在调节移置试验中微生物残体碳损失速率的重要作用。水热增加和矿物保护对微生

物残体碳损失速率的空间变异贡献率达 83.7%（图 2c）。这也验证了随机森林和 SEM 的结
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果：水热条件和矿物保护是调控微生物残体碳损失速率的决定性因素。 

 

  
注：图 a 生物、非生物因子与微生物残体碳损失速率的随机森林分析，Var explained 表示模型对MNC/SOC 变化的解释

能力，**表示当前变量在 0.01 水平对微生物残体碳损失速率具有显著影响，*表示当前变量在 0.05 水平对微生物残体碳损失速

率具有显著影响；图 b 水热增加、植株性质、矿物保护、微生物酶活性与微生物残体碳损失速率的结构方程模型: χ2/df= 0.55, P 

= 0.69, bootstrap P = 0.74, GFI = 0.99, RMSEA = 0.003；图 c 水热增加与矿物保护对微生物残体碳损失速率的 vpa 分析。Note: Fig. 

a The random forest analysis of biotic, abiotic and MNC/SOC, ** represent the variable has a significant effect on MNC/SOC at the 

0.01 level (P < 0.01), and * represent the variable has a significant effect on MNC/SOC at the 0.05 level (P < 0.05), “Var explained” 

represents the explained amount of the model to MNC/SOC; Fig. b Structural equation modelling (SEM) of the increasing hydrothermal, 

plant, mineral protection and enzyme activity with MNC/SOC, χ2/df= 0.55, P = 0.69, bootstrap P = 0.74, GFI = 0.99, RMSEA = 0.003; 

Fig. c The variance partitioning analysis of increasing hydrothermal, mineral protection and MNC/SOC. 

图 2 微生物残体碳损失速率的决定性因素 

Fig. 2 Dominant factors that regulate MNC/SOC 

3 讨 论 

东北黑土是富含有机质的肥沃土壤，可维持作物高产，支持农业生产。了解土壤有机碳

对水热增加的响应，对于在全球气候变化的背景下保护土壤具有重要意义[6]。借助土壤置换

平台，本研究发现土壤有机碳在 8 年的水热增加后，植物与微生物活性提高，土壤有机碳含

量显著降低，而损失的土壤有机碳大部分为微生物残体碳。此外，微生物残体碳的损失速率

随水热增加的幅度显著提高(封丘 52.2%~84.5%; 鹰潭 76.0%~90.3%)，表明水热增加通过降

低微生物残体碳含量促进了土壤有机碳损失。此外，本研究还发现水热增加不但直接调控微

生物残体碳损失速率，还可以通过削弱矿物保护间接产生影响。这些结果表明，水热增加和

矿物保护是调控微生物残体碳损失率的主导因素。 

土壤微生物对微生物残体的利用程度决定了微生物残体碳损失速率[33]。水热增加将对

土壤微生物活性及原有的物质和能量循环过程产生显著影响[34]。土壤移置提高了微生物活

性，表现在微生物水解酶活性呈现鹰潭大于封丘大于海伦的规律（表 2）。水热增加显著提

高了植物生物量和地上部植株 C/N，这将加剧植物与微生物对氮素养分的竞争。然而，水热

增加带来的更强的淋溶作用导致封丘与鹰潭土壤氮含量显著低于原位土壤[35]。这可能进一

步加剧了微生物氮限制，从而降低了微生物的碳利用效率[36]。一方面，降低了微生物对植物

残体的“体内周转”与转化的生物合成效率，抑制了土壤微生物残体的积累，降低了微生物过

程对土壤微生物残体碳库的补充[11,37]。另一方面，微生物为了代谢 C/N 更高的植物源碳，将

降解难以利用的含氮有机质, 以获得其中的氮元素满足自身所需[38]，这表现在土壤氮的分解

酶活性随水热增加而显著提高（表 2）。微生物残体由于较低的 C/N（7:1），是一种更有效的
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氮源，可以满足微生物对氮的需求[23]。因此，水热增加将促使微生物通过氮挖掘作用分解更

多的微生物残体来获取氮，提高了微生物残体碳在损失有机碳中的占比[39]。 

矿物保护是限制微生物获取和利用微生物残体碳的重要手段，是微生物残体在土壤中长

期积累储存的主要原因[14,40]。研究表明，微生物残体与金属离子（钙、铁、铝等）的络合强

度、与黏粒的结合能力是影响其稳定性的主要因素[41]。本研究发现，水热增加削弱了土壤矿

物对微生物残体的保护能力，使更多的微生物残体直接暴露在微生物的分解作用下，提高了

微生物残体碳损失速率（表 1，图 2b）。水热增加通过下面几个原因降低了土壤矿物对微生

物残体的保护能力。首先，在 pH > 6 的中性或钙质土壤中，交换态钙离子可以作为阳离子

桥，将矿物表面与微生物残体特定官能团（例如，芳香族与酚类）连接起来，促进微生物残

体的吸附[42-43]。铁铝氧化物能够以配体交换或共沉淀等方式将微生物残体转化为矿物结合态

有机碳，而钙能够以三元络合物的形式促进这一过程，而水热增加则通过抑制微生物残体与

铁/铝氧化物的共沉淀来削弱矿物保护微生物残体的能力（表 1、表 2）[44]。相较于无定形铁

铝氧化物，水热增加对土壤络合态铁铝氧化物的调控能力更强，而这进一步造成了微生物残

体碳的损失（表 1）。可能是因为活性铁、铝矿物具有较高的表面活性，其表面的结合位点一

方面可以通过吸附作用与胞壁酸或者氨基糖内部的酸性基团如羧基相结合，另一方面还可以

通过改变酶分子的构象抑制酶的降解能力，直接减少微生物残体的分解[45]。此外，微生物残

体还可以通过与黏土矿物相结合在土壤中稳定[38,46-47]。植物碳输入，如有机酸，可以通过破

坏矿物-有机碳关联来提高微生物的碳有效性[48]。本研究还观察到植物生物量与土壤矿物呈

负相关关系（表 2），这表明，水热增加将导致植物根系向土壤中分泌更多的有机酸，降低土

壤 pH，破坏金属氧化物与黏土矿物对微生物残体的保护[47,49]，将更多的微生物残体释放到

土壤中，提高微生物残体碳的速失速率。 

4 结 论 

总体而言，基于土壤移置试验，发现水热增加通过促进微生物残体降解促进了土壤有机

碳损失，强调了微生物残体碳在土壤碳库稳定中发挥的决定性作用。此外，水热增加以直接

或间接的方式调控了微生物残体碳的损失速率，具体表现为提高土壤 N 限制使微生物分解

更多的微生物残体和削弱矿物对微生物残体的保护能力。土壤矿物所提供的物理化学保护在

维持微生物残体碳与土壤碳库长期稳定方面的关键作用，且其作用随着水热增加而减弱。 
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