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摘 要：土壤有机碳（SOC）与铁氧化物之间的关系对土壤碳持久性的调节至关重要。在陆地生态系统中，

亚表层土壤作为重要的有机碳库，其动态过程越来越受到关注。然而，不稳定碳输入如何影响土壤矿物与

有机碳之间的相互作用尚不清楚，尤其在亚表层土壤中研究甚少。为了解决这个问题，本试验研究了两种

不同晶体形态的铁氧化物—针铁矿和水铁矿，对亚热带森林表层土壤（0~10 cm）和亚表层土壤（20~40 cm）

碳激发效应的影响。通过室内培养试验，加入 13C 标记的葡萄糖来量化激发效应的强度。结果表明：激发

效应随着土层深度的增加而减小，表层和亚表层土壤碳激发效应分别为 1.63 mg·g−1 和 0.61 mg·g−1。铁氧化

物类型与土层深度之间对土壤碳激发效应产生交互影响。在表层土壤中，针铁矿的添加显著降低了激发效

应的强度（P<0.05），水铁矿的添加对激发效应没有影响。亚表层土壤中，水铁矿的添加显著增加了激发效

应的强度（P<0.05），针铁矿添加对激发效应没有显著影响。表层土壤中，针铁矿添加后，共沉淀产生铁结

合有机碳抑制了 SOC 的矿化，激发效应受到碳限制的影响。在亚表层土壤中，激发效应受到碳限制和磷限

制的影响。水铁矿的还原溶解，降低了铁氧化物对 SOC 的保护作用，进而增强了土壤有机碳矿化。可见，

铁氧化物既可通过矿物保护固持 SOC，又能通过氧化还原反应导致 SOC 矿化。总之，表层和亚表层土壤碳

激发效应对铁氧化物的响应存在差异，铁氧化物对有机碳的累积作用受到自身性质和土壤条件的影响。 
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Abstract：【Objective】The relationship between soil organic carbon and iron oxides is crucial to the regulation of 

soil carbon stability. In terrestrial ecosystems, subsoil is an important organic carbon reservoir, which has been paid 

increasing attention due to its dynamic processes. However, little is known about how carbon inputs affect the 
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interactions between soil minerals and organic carbon, especially in the subsoil.【Method】To address the knowledge 

gap, this study investigated the effects of two different crystalline forms of iron oxides, goethite and ferrihydrite, on 

the priming effect of topsoil (0~10 cm) and subsoil (20~40 cm) in subtropical forests. We incubated the soils by 

adding 13C-labeled glucose to quantify the intensity of the priming effects in a laboratory experiment.【Result】The 

results show that the priming effects of topsoil and subsoil were 1.63 mg·g−1and 0.61 mg·g−1, respectively, indicating 

that the priming effects decreased with soil depth. An interactive effect was observed between the type of iron oxides 

and soil depth on the priming effect of SOC. In topsoil, the addition of goethite significantly decreased the intensity 

of the priming effect (P < 0.05), while ferrihydrite showed no significant influence on it. In the subsoil, the addition 

of ferrihydrite significantly increased the intensity of the priming effect (P < 0.05), but the addition of goethite had 

no significant effect on the priming. In topsoil, after goethite was added, the co-precipitation produced iron-bound 

organic carbon, which inhibited the mineralization of organic carbon, influenced microbial carbon limitation, and 

further decreased the intensity of the priming effect. In the subsoil, the intensity of the priming effect was influenced 

by the limitation of microbial carbon and phosphorus. Glucose acted as an electron shuttle, increasing iron reduction 

and CO2 production. The reduction and dissolution of ferrihydrite reduced the protective effect of iron oxide on SOC, 

which in turn enhanced the mineralization of SOC. Iron oxides can increase SOC accumulation and stability through 

mineral protection and lead to SOC mineralization through redox reaction.【Conclusion】Overall, the priming effects 

of topsoil and subsoil have different responses to iron oxides, and the influence of iron oxides on organic carbon 

accumulation is affected by their properties and soil conditions. 

Key words: Priming effect; Soil depths; Iron oxides; Mineral protection; Soil carbon limitation 

 

土壤是陆地生态系统的第一大有机碳库，全球 1 米深土壤有机碳（SOC）储量约为 1 

500～2 400 Pg C[1]。因此 SOC 库的微小变化会对大气 CO2浓度产生显著影响，从而影响气

候变化与碳循环[2]。激发效应作为土壤碳循环的关键过程，是指外源碳输入引起的土壤自身

有机碳矿化发生变化的现象，其大小和方向影响着 SOC 的分解和固存[3-4]。激发效应的强度

在很大程度上取决于 SOC 库的稳定性，该稳定性越来越多地被证明受到了土壤中矿物的影

响[5]。有机碳与土壤矿物相互作用，形成有机-无机复合物促进 SOC 的形成和稳定[6]。据报

道，全球约有 899 Pg 碳以矿物结合有机碳的形式储存，其中约 20%以铁结合有机碳（Fe-OC）

的形式固存在土壤中，这对碳的长期储存起着重要作用[7-8]。然而，已有铁氧化物对 SOC 影

响的研究主要集中在沼泽、湿地和农田等自然或人工水生生态系统，对森林生态系统的研究

却十分有限[9]。全球森林生态系统碳储量约为 860 Pg，1/2 以上的碳与土壤矿物质结合并被

保留在土壤中，森林土壤碳库动态研究是当前备受关注的热点问题[10]。因此，了解铁氧化物

对森林土壤碳激发效应的影响，有助于更好地认识森林土壤有机碳周转，为进一步认识碳循

环机制提供理论依据。 

铁氧化物对土壤碳循环的影响已被广泛证实。由于铁氧化物具有比表面积大、吸附亲和

力强的特点[11]，通过吸附或共沉淀与 SOC 形成 Fe-OC，构成了对 SOC 特有的矿物保护机

制，提高了 SOC 的稳定性[12]。铁氧化物通过物理化学保护作用可能有效地吸附土壤速效养

分，如氮和磷等，导致化学计量失衡和微生物养分限制，同样也会使微生物难以接触碳源，

酶活性降低，导致 SOC 的稳定[13]。然而一些铁氧化物易于被还原溶解，导致 SOC 释放[14-

15]。微生物介导的异化铁还原过程削弱了铁氧化物稳定 SOC 的作用[16-17]。造成这种现象的

原因很大程度上因为铁氧化物的晶体形态。不同的晶体形态导致 SOC 吸附能力、还原速率

的不同，从而影响碳的稳定性[18]。据报道，结晶性较差的水铁矿使 SOC 矿化提高了 2%，而

结晶性高的针铁矿使葡萄糖诱导的 SOC 矿化降低了 10%~22%[19]。可见，铁氧化物和 SOC

之间的关联会随着铁氧化物晶体形态的不同而有所变化。此外，葡萄糖等根系分泌物能够通

过与铁氧化物进行溶解等作用将其固持的 SOC 释放出来，导致铁—碳关系解耦，进一步加
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剧了土壤的矿化[20]。因此，研究不同晶体形态的铁氧化物如何影响 SOC 对探究 SOC 矿化与

稳定具有重要意义。 

近年来，亚表层土壤（低于 20 cm）因为储存了全球 1/2 以上 SOC，在陆地碳固存中起

着重要作用，而逐渐受到关注[21]。土壤特性，如 SOC 来源、微生物群落、有机碳稳定性和

养分有效性等随着土壤剖面的变化而变化，因此不同土壤剖面会存在 SOC 的特定矿化速率。

表层 SOC 主要来源于地上凋落物以及细根，富含土壤养分，而亚表层 SOC 则主要来源于根

系脱落物[22]。在亚表层土壤中，碳可能由于多种因素的组合而积累，包括：微生物底物的缺

乏，低温或低 pH 等环境条件，土壤基质的不可利用性和物理保护以及木质素、酚类物质、

单宁或低氮含量导致的有机化合物积累的低化学降解性。亚表层土壤碳库的稳定性一定程度

上是由分解 SOC 的微生物酶所控制。土壤环境条件的不同影响着土壤中微生物的活动，由

于影响环境条件的因子沿土壤剖面发生变化，因此酶的活性也随土壤深度发生改变[23-24]。同

时，亚表层土壤通常以古老的、缓慢循环的 SOC 为主，通常难以抵抗微生物矿化且具有独

特的碳和养分循环[25]。这些均可能会对不同土层土壤碳积累产生不同的影响。有研究表明，

与表层土壤相比，亚表层土壤微生物很容易受到碳和能量限制，外源碳的输入极大缓解了这

种限制会导致更大的激发[26-27]。因此，深入研究表层与亚表层土壤碳激发效应对碳循环有重

要的作用[28]。此外，矿物质吸附有机碳的潜力以及土壤中与矿物结合的有机碳组分的比例随

着土层深度的增加而变大，SOC 的化学稳定性也随之增加。受干扰影响较少的亚表层土壤

由于物理保护对 SOC 的保护作用加强[29-31]。铁作为有机碳矿物保护的核心元素之一，铁氧

化物的添加使得土壤矿物含量升高从而改变了 SOC 矿物保护的能力[22]，影响土壤有机碳化

学稳定性，由于降解亚表层更高化学稳定性的化合物需要更高的活化能，因此推测铁氧化物

的添加会对表层和亚表层土壤碳激发效应产生不同影响。 

铁氧化物在潮湿土壤中经常发生非生物和生物氧化还原反应[32]。随着新的铁氧化物的

加入，在 SOC 积累速率较高的亚热带森林土壤中，铁氧化物的再沉淀对土壤碳稳定起着重

要作用[33]。因此，为比较表层和亚表层土壤碳激发效应的差异以及探索不同晶体形态的铁氧

化物是如何影响不同深度 SOC 的激发效应，本研究制备了不同晶体形态的铁氧化物：针铁

矿和水铁矿，并与 13C 标记的葡萄糖一起添加到不同深度的土壤中。探究铁氧化物以及土壤

深度对 SOC 矿化的影响。本研究假设:（1）由于亚表层土壤微生物很容易受到碳和能量的

限制，亚表层土壤碳激发效应大于表层土壤；（2）由于水铁矿结晶性更差易被还原，针铁矿

处理的激发效应较水铁矿处理的小；（3）由于亚表层土壤的化学稳定性更强，在亚表层土壤

中添加铁氧化物后土壤稳定性进一步加强，使得获取可利用性碳的能量需求变高，导致了更

低的激发效应。 

1 材料与方法 

1.1 研究区概况与样品采集 

土壤样品采集于安徽省马鬃岭试验站的杉木人工林（31°10′—31°20′N，115°31′—

115°50′E）。该地区属亚热带湿润季风气候，年平均气温 13℃~15℃，年平均降水量 1 510 mm。

成土母质主要来自花岗岩风化物质，质地为砂质土，呈酸性。样地育有二十年生杉木人工林，

面积超过 1 500 hm2。 

2022 年 5 月，从采样点选取 5 个点，每个点之间间隔 100 cm，将表层的腐殖质、凋落

叶层去除后，用直径为 5 cm 的土钻按 S 型路线采集 0~10 cm 和 20~40 cm 土壤。最后将收

集到的同一土层的土壤混合在一起，形成混合样品。所有的新鲜土壤样品立即装入自封袋中，

低温保存，带回室内处理分析。在室内，将样品混合均匀并过筛（< 2 mm）。部分土壤样品

自然风干用于理化性质分析，另一部分放入冷藏箱中，用于后期培养试验。表层与亚表层土

壤基本理化性质见表 1。 
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表1 不同土层的土壤基本理化性质 

Table 1 Properties of soils at different soil depths 

土壤深度 

Soil depth 

土壤有机碳 

SOC/(g·kg−1) 

全氮 

Total 

N/(g·kg−1) 

碳氮比 

C/N ratio 

全铁 

Total 

Fe/(g·kg−1) 

速效磷

Available 

P/(mg·kg−1) 

矿化氮

Mineral 

N/(mg·kg−1) 

酸碱度 

pH 

表层土壤 

Topsoil 

（0~10 cm） 

58.57±0.15a 5.41±0.15a 10.84±0.30a 17.45±0.66a 1.69±0.19a 5.03±0.18a 5.29±0.02a 

亚表层土壤 

Subsoil 

（20~40 cm） 

36.00±0.33b 3.47±0.02b 10.37±0.06b 23.95±0.45b 1.82±0.03a 2.70±0.05b 5.52±0.08a 

注：不同小写字母表示不同土壤深度间差异显著(P<0.05)。Note: Lowercase letters represent significant 

differences between different soil depths at the 0.05 level. 

1.2 铁氧化物的制备 

针铁矿的制备：将 1 mol·L-1 FeCl3·6H2O 溶液与 1 mol·L-1 NaOH 混合，滴定 NaOH 溶液

至 pH 为 12。在 70℃下水浴 60 h 后，用超纯水洗涤。针铁矿可以通过沉淀、冷冻干燥得到，

并在室温下密封保存。 

水铁矿的制备：纯水溶解 FeCl3·6H2O 至 0.4 mol·L-1，然后用 1 mol·L-1 NaOH 滴定至 pH 

7~8。静置老化 2~6 h 后，倒出上清液后离心 20 min，弃上清液，加入超纯水搅拌均匀，重

复离心 7 次左右。采用沉淀冷冻干燥法得到水铁矿，并在室温下密封保存。 

1.3 试验设计与室内培养试验 

各土层的试验处理均为 6 个，分别为：无添加（CK）、添加水铁矿（Fh）、添加针铁矿

（Goe）、添加葡萄糖（Glu）、添加水铁矿+葡萄糖（Fh-glu）、添加针铁矿+葡萄糖（Goe-glu）。

表层与亚表层土壤共计 12 个处理，每个土层的 6 个试验处理均重复 4 次。葡萄糖添加处理

是一次性加入 13C 标记的葡萄糖溶液（δ13C=600‰），在对照土壤中加入等体积的去离子水。

葡萄糖的添加量为 SOC 含量的 2%，SOC 含量的 2%与土壤中的微生物生物量碳（MBC）含

量相当，足以刺激微生物活动。添加的针铁矿和水铁矿的含量为土壤全铁含量的 5%[34-35]。

具体操作如下: 

称取相当于 80 g 干土质量的鲜土放置于梅森瓶中。培养前将土壤与称重后的水铁矿或

针铁矿粉末充分混合，将对应的葡萄糖溶液均匀喷洒在土壤样品上。通过添加去离子水，调

整瓶内土壤含水量至最大持水量（WHC）的 40%，观察梅森瓶内土壤状态，定期补充土壤

水分。另外 4 个空置的梅森瓶作为对照进行培养用于计算来自于空气中的 CO2 含量。所有

梅森瓶置于 16±6℃的培养箱中培养 101 d。分别于培养的第 1、3、5、8、11、14、18、22、

26、35、40、45、52、59、66、73、80、87、94、101 d 进行气体采样。每次采集气体前，

需要将梅森瓶通过空气泵与外界置换气体 2 min，然后关闭阀门立即密封梅森瓶，密闭 24 h

后采集气体，采集完气体后随即打开阀门以保证瓶内气体与外界正常交换，防止形成厌氧环

境。利用 CO2 同位素分析仪测定气体样品的 δ13C 同位素值和 CO2 浓度。分别在培养的第 3、

15、73 和 101 天进行破坏性采样，每个处理的 4 个重复各取样 1 次，得到 4 个重复，然后

分析土壤指标。 

1.4 CO2源的划分与激发效应的量化 

采用两源混合模型区分每次采集的 CO2 总量中土壤来源的碳（CS）和葡萄糖来源的碳
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（CG），具体公式如下: 

CS=CT (δG - δT) (δG- δS)⁄                                                     （1）

CG=CT-CS                                                                （2） 

式中，CT (CT = CG + CS)为土壤样品释放的 CO2 的总含量（mg·g-1），δT为气体的同位素值，

CG 为葡萄糖来源的碳量（mg·g-1），δG 为葡萄糖的同位素值，CS 为 SOC 源的碳量（mg·g-1），

δS 为每次测定气体时，无葡萄糖添加处理的 CO2 丰度值。 

利用经过两源模型区分后的土壤来源 CO2 量得出其释放速率，进一步进行累加计算出

整个培养期间的累积排放量，计算公式如下： 

C=∑
Vi+Vi-1

2
×(ti-ti-1)                                                        （3） 

式中，C 为 CO2 的累积排放量（mg·g-1），其中 Vi 和 Vi-1 分别为第 i 次和（i-1）次培养时间的

CO2-C 的产生速率（mg·g-1·d-1），（ti-ti-1）为第 i 次和（i-1）次培养时间之间的时间间隔（d）。 

葡萄糖添加诱导的累积激发效应（PE，mg·g-1）计算公式为: 

PE=Cg-Cng                                                                （4） 

式中，Cg为添加葡萄糖处理下 SOC 产生 CO2-C 的累积量（mg·g-1），Cng为未添加葡萄糖的

相同土壤中 SOC 产生的 CO2-C 的量（mg·g-1）。 

1.5 土壤化学性质和微生物特性的分析 

向土壤样品中以水土比 2.5:1 加入去离子水后，用 pH 计测定 pH。土壤样品经酸消化后，

采用邻菲罗啉比色法，采用紫外分光光度计测定全铁浓度。采用元素分析仪，用干燃烧法测

定有机碳和总氮含量。土壤速效磷是由土壤样品经过碳酸氢钠溶液消化后，用全自动间断化

学分析仪测定。用 2 mol·L-1KCL 溶液提取土壤矿化氮，以测定可交换 NH4
+-N 和 NO3

--N 浓

度。采用氯仿熏蒸萃取法测定土壤 MBC 和可溶性有机碳（DOC）含量。以熏蒸和未熏蒸提

取液中碳含量的差值除以转换系数 0.45，计算得到 MBC，用未熏蒸的碳浓度计算得到 DOC[6]。 

铁结合有机碳含量采用二亚硫酸钠-柠檬酸三钠-碳酸氢钠萃取法测定（DCB）[36]。通过

测定萃取溶液中铁的浓度，定量测定土壤中游离态铁氧化物（Fed）。分别用草酸铵和焦磷酸

钠提取土壤无定形态（Feo）和络合态（Fep）铁氧化物[37]。用火焰原子吸收分光光度计测量

所有溶液中铁的浓度，有机碳含量采用元素分析仪测定。铁结合有机碳（Fe-OC，g·kg-1）含

量和碳铁摩尔比（C: Fe）的计算公式如下: 

Fe-OC=OCNaCl-OCDCB                                                      （5） 

C:Fe= ( Fe-OC MC⁄ ) (mFed MFe)⁄⁄                                             （6） 

式中，OCNaCl 和 OCDCB分别为 NaCl 和 DCB 提取的土壤残留物中有机碳含量，mFed 为游离

态铁氧化物的质量，MC 代表碳的摩尔质量，MFe 代表铁的摩尔质量。 

采用 96 孔酶标板法测定土壤碳、氮、磷循环中 β-葡萄糖苷酶（BG）、木聚糖酶（Xyl）、

N-乙酰氨基肽酶（NAG）、亮氨酸氨基肽酶（Leu）和磷酸酶（Phos）的活性。参照 German

等[38]的方法进行提取测定。酶活性（nmol·g-1·h-1）动力学参数由 Michaelis-Menten 方程确定： 

V= Vmax[S] (Km+[S])⁄                                                        （7） 

式中，V 为反应速率，[S]为底物浓度。Vmax 为饱和底物浓度下的分解速率。Km（半饱和常

数）与酶对底物的亲和力有关。 

为了测量土壤微生物碳和养分限制的程度，采用了土壤酶化学计量学载体分析方法[39]。

向量长度（相对碳限制）和向量度（相对磷和氮限制）计算公式如下: 

Vector Length=√x2+y2                                                      （8） 

Vector Degree=DEGREES(ATAN2(x,y))                                       （9） 

式中，x 为碳和氮获取的相对酶活性，即（BG +Xyl）/（BG +Xyl + Leu + NAG）；y 表示碳

和磷获取的相对酶活性，即（BG + Xyl）/（BG + Xyl + Phos）。 
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1.6 数据分析 

采用单因素方差分析不同深度土壤理化性质的差异，并进行 T 检验。采用重复测量方

差分析方法分析培养期间铁氧化物和土壤深度对激发效应的影响，并在 P = 0.05 水平上检验

差异的显著性。使用 SPSS Version 23.0 对数据进行统计分析。采用 Pearson 相关性分析激发

效应与矿物保护和微生物活性之间的关系。相关性分析使用 R4.0.2 版本的“corrplot”软件包

进行，在 P=0.05 的水平上确定显著差异。图表中数据为平均值±标准误。 

2 结 果 

2.1 土壤有机碳的矿化与激发效应 

添加葡萄糖后，表层和亚表层的 SOC 累积矿化量均显著增加，且表层高于亚表层

（P<0.05，图 1a 和图 1b）。此外，Fh-glu 处理下的累积土壤来源 CO2 量在表层和亚表层均

最高。 

添加葡萄糖显著促进了不同深度土壤的矿化，产生正激发效应。两层土壤中 Fh-glu 处

理的激发效应强度均高于 Goe-glu 处理。表层土和亚表层土壤碳累积激发效应值分别为 1.63

和 0.61 mg·g−1 SOC（表 2）。在表层土壤中，针铁矿的添加抑制了激发效应，水铁矿添加未

改变激发效应的强度（图 1c）。在亚表层土壤中，水铁矿的添加促进了激发效应（P<0.05）。

Glu 和 Goe-glu 处理之间的累积激发效应没有差异(图 1d)。 

 

 

注：CK，无添加；Fh，水铁矿；Goe，针铁矿；Glu，葡萄糖；Fh-glu，水铁矿+葡萄糖；Goe-glu，针铁矿+葡萄糖。Note：

CK, no addition； Fh, ferrihydrite； Goe, goethite； Glu, glucose； Fh-glu, ferrihydrite + glucose； Goe-glu, goethite + glucose. 

图 1 0~10 cm（a）和 20~40 cm（b）土壤中累积的土壤源 CO2以及在 101 天的培养过程中添加葡萄糖

（Glu）、水铁矿和葡萄糖（Fh-glu）以及针铁矿和葡萄糖（Goe-glu）在 0~10 cm（c）和 20~40 cm（d）土

壤中的累积激发效应 

Fig. 1 Cumulative soil-derived CO2 in 0~10 cm (a) and 20~40 cm (b) soils and cumulative priming effect for CO2 

in 0~10 cm (c) and 20~40 cm(d) of soils over the 101-day incubation under the treatments of Glu, Fh-glu, and 

Goe-glu 
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表 2 不同土层土壤培养后的累积激发值 

Table 2 Cumulative priming effect values of different soil depth after incubation under the same 

treatment/(mg·g−1) 

处理 

Treatment 

表层土壤 

Topsoil（0~10 cm） 

亚表层土壤 

Subsoil（20~40 cm） 

显著性 

Significance 

Glu 1.62±0.09 0.61±0.05 P<0.01 

Fh-glu 1.63±0.16 1.08±0.04 P<0.01 

Goe-glu 0.87±0.05 0.60±0.05 P<0.05 

2.2 微生物生物量及微生物限制 

MBC 和 DOC 的含量随着土壤深度的增加而降低（图 2a 和图 2b）。葡萄糖的添加显著

增加了表层土壤 CK 和 Fh 处理的 MBC 及 DOC 含量。表层土壤中的 Fh-glu 处理的 DOC 含

量显著低于 Glu 处理（P<0.05），而对于亚表层土壤而言，在葡萄糖添加后仅仅 Fh 处理的

MBC 含量显著增加了 20.3%（P<0.05，图 2a 和图 2b）。亚表层土壤中 Fh-glu 处理的 MBC

含量较 Glu 处理高 11.2%（P<0.05）。 

表层土壤中，培养第 3 天和第 15 天的土壤微生物碳限制显著高于培养第 73 天及培养

结束后。与 Glu 处理相比，Goe-glu 处理显著降低了表层土壤的微生物碳限制，提高了微生

物磷限制（P<0.05，图 3a 和图 3c）。在亚表层土壤中，Fh-glu 处理的土壤微生物碳限制显著

高于 Fh 处理（P<0.05）。Goe-glu 处理的土壤微生物磷限制显著高于 Glu 处理（图 3d）。 

 

注：不同大写字母代表不同土壤深度上差异显著，不同小写字母表示在同一土壤深度上不同处理间差异显著。显著性水平设

为 P<0.05。Note: Different capital letters represent significant differences between soil depths. Different lowercase letters represent 

significant differences among treatments within the same soil depths at P < 0.05. 

图 2 培养结束后不同深度土壤微生物生物量碳（MBC）（a）和可溶性有机碳(DOC)（b）的含量 

Fig. 2 The content of microbial biomass C (MBC) (a) and dissolved organic C (DOC) (b) of soils within different 

depths at the end of incubation 
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注：不同大写字母代表不同时间差异显著。不同小写字母表示同一时间不同处理间差异显著。显著性水平设为 P<0.05。Note: 

Different capital letters represent significant differences between periods. Different lowercase letters represent significant differences among 

treatments within the same period. Significance levels are set at P < 0.05. 

图 3 不同处理下 4 个时间点土壤 0~10 cm（a, c）和 20~40 cm（b, d）微生物碳和养分限制。土壤微

生物碳限制以向量长度表示，土壤微生物养分限制以向量角度表示（角度>45 表示磷限制，角度<45 表示

氮限制） 

Fig. 3 Soil microbial carbon and nutrient limitations in 0~10 cm(a、c) and 20~40 cm (b、d) of soils under each 

treatment at four sampling time points. Soil microbial carbon limitation is represented by the vector length, and 

soil microbial nutrient limitation is represented by the vector degrees (degrees >45 denote P limitation and <45 

denote N limitation) 

2.3 矿物保护作用强度及环境条件的变化 

无论表层还是亚表层，Fed 含量随培养时间增加而增加（图 4a 和图 4b）。在表层土壤

中，与单独添加葡萄糖的土壤相比，Goe-glu 和 Fh-glu 处理分别显著提高了 Fed 和 Feo 的含

量（P<0.05，图 4a 和图 4c）。此外，与 Glu 处理相比，铁氧化物与葡萄糖的共同添加在培养

第 3 天时提高了 Fep 的含量（图 4e）。在亚表层土壤中，Fh-glu 处理的 Feo 含量高于单纯添

加葡萄糖的处理（P<0.05，图 4d）。 

培养结束后，所有处理中表层土壤的 Fe-OC 含量和 C: Fe 均大于亚表层土壤。与 Glu 处

理相比，铁氧化物的添加降低了表层和亚表层土壤中的 Fe-OC 含量（图 5a）。表层土壤中，

Fh-glu 和 Goe-glu 处理的 C: Fe 为 1.76~3.2，显著低于 Glu 处理（P<0.05，图 5b）。针铁矿与

葡萄糖的共同添加显著降低了土壤 pH（表 3）。 
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注：不同大写字母代表不同时间差异显著。不同小写字母表示同一时间不同处理间差异显著。显著性水平设为 P<0.05。Note: 

Different capital letters represent significant differences between periods. Different lowercase letters represent significant differences among 

treatments within the same period. Significance levels are set at P < 0.05. 

图 4 各处理 4 个时间点 0~10 cm（a、c、e）和 20~40 cm（b、d、f）土壤的 Feo、Feo 和 Fep 含量 

Fig. 4 The contents of Fed, Feo and Fep in 0~10 cm (a, c, e) and 20~40 cm (b, d, f) of soils under each treatment at 

four sampling time points  
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注：不同大写字母代表不同土壤深度上差异显著，柱状图上方不同的小写字母表示在同一土壤深度上不同处理间差异显著。

显著性水平设为 P<0.05。Note: Different capital letters represent significant differences between soil depths. Different lowercase letters 

above bars represent significant differences among treatments within the same soil depths. Significance levels are set at P < 0.05. 

图 5 培养结束时各处理在不同深度土壤 Fe-OC 含量（a）和 C: Fe 比（b） 

Fig. 5 The content of Fe-OC (a) and C: Fe (b) of soils under each treatment of different soil depth at the end of 

incubation 

 

表 3 培养结束后土壤 pH 

Table 3 pH of soils at different soil depths at the end of incubation 

处理 

Treatment 

表层土壤 

Topsoil（0~10 cm） 

亚表层土壤 

Subsoil（20~40 cm） 

Glu 5.52±0.02a 5.64±0.03b 

Fh-glu 5.56±0.02a 5.68±0.02a 

Goe-glu 4.82±0.02b 4.53±0.01c 

注：同列不同字母表示差异显著(P< 0.05)。Note: Different letters in the same list represent significant 

differences at the 0.05 level. 

 

2.4 激发效应的影响因子 

激发效应与两个土层的 Fed 含量呈显著负相关，与表层土壤 Feo、Fep 呈显著正相关

（P<0.05，图 6a 和图 6b），与 Fe-OC、C: Fe 呈显著负相关（P<0.01，图 6a)。此外，Pearson

相关结果表明，激发效应与表层和亚表层土壤微生物限制的相关性存在差异。其中，土壤碳

限制与表层土壤碳激发效应呈显著正相关。然而，在土壤碳和磷限制较高的亚表层土壤中，

激发效应强度较低（P<0.01，图 6b)。 
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注：*、**和***分别表示在 0.05、0.01 和 0.001 水平上差异显著。Note: *, **, and *** denote significant differences at 0.05, 0.01, 

and 0.001 levels, respectively. 

图 6 0~10 cm（a）和 20~40 cm（b）土壤碳激发效应与重要因子的 Pearson 相关系数矩阵 

Fig. 6 Pearson’s correlation coefficient matrix of the PE with key important influencing variables in0~10 cm (a) 

and 20~40 cm (b) soils  

3 讨 论 

3.1 不同深度土层土壤有机质的激发效应 

以往研究表明不同土层碳激发效应存在明显差异[25,40]。激发效应随着土壤深度的变化发

生改变，但至今无统一结论。有研究发现由于亚表层土壤受到一定的碳和能量的限制，外源

有机碳的输入缓解了这种限制，会导致更大的激发效应[26-27]。Paterson 和 Sim[41]发现由于向

深层土壤提供的碳通常被认为是非常有限的，激发是由微生物群落的特定成分介导的，在能

够共同利用碳的情况下，矿化 SOC 的种群未选择分解深层土壤碳，因此深层土壤碳激发效

应对外源碳的输入无明显响应。此外，也有研究发现激发效应会随着土壤深度的增加而减小，

这归因于表层可利用碳的含量更高[42]。在本研究中，表层土壤碳激发效应强度与亚表层土壤

相比更大，这与第一个假设不一致。由于葡萄糖的添加，表层和亚表层的土壤微生物均利用

简单基质进行增殖和生长，使胞外酶产量和活性增加，从而产生了正激发效应[43]。表层土壤

富含来自植物凋落物的活性碳源，大量易分解有机碳有助于表层 SOC 的积累，DOC、MBC

和矿化氮含量高于亚表层土壤（表 1，图 3a 和图 3b），表明了表层土壤中碳和氮的可利用性

更高，且由更少的顽固性物质组成[44]。但在亚表层土壤中微生物生物量显著低于表层土壤，

说明亚表层土壤对碳的需求较小，葡萄糖添加后微生物生物量增加不明显，可见表层土壤微

生物群落对简单基质的利用较亚表层土壤的微生物群落更快。由于亚表层土壤微生物密度普

遍较低，会出现葡萄糖的延迟分解或部分分解[45]，因此亚表层土壤存在的有机碳不太容易发

生激发效应。此外，亚表层土壤碳库通常是古老而惰性的，因为自身的化学稳定性较高，可

降解性较弱，物理保护使得获取可利用性有机碳的能量需求变高，导致较低的激发效应[46]。 

3.2 不同类型铁氧化物对表层和亚表层土壤碳激发效应的影响 

在表层土壤中，针铁矿的添加降低了激发效应的强度，但水铁矿的加入对激发效应没有

影响，这一结果支持了试验的第二个假设。在本研究中，针铁矿的加入使 SOC 通过共沉淀

过程稳定，矿物保护抑制了 SOC 的矿化，这一结果可由 C: Fe 大于 1 来证实[47]。不稳定的

碳输入引发了可能调动铁氧化物的非微生物变化[48]，从而发生离子交换，Fed 含量增加，调

节着碳的固存[49]。针铁矿加入后 Fe-OC 含量显著低于 Glu 处理，证实了针铁矿对葡萄糖来

源和土壤来源有机碳的稳定作用在施用不久后增强，而 SOC 与铁矿的结合是动态的，培养

结束后 Goe-glu 处理的 pH 明显降低（表 3），土壤 pH 可能通过改变铁形态状态和电荷特性

来影响 Fe-OC 的结合，pH 的降低表明了在氧化还原环境中可利用的 SOC 含量增多[11,50]，

这可能是因为 Fe-OC 的结合能力变弱，释放 SOC，缓解了土壤碳限制。微生物在土壤中由

于碳限制得到缓解后对碳的需求减少了，此时不需要再额外挖掘碳[51]。更多被微生物同化的

碳保留在了土壤中供微生物生长，而不是用于呼吸，从而导致较低的激发效应[52]。而与针铁

矿不同的是水铁矿的加入对激发效应未产生显著影响。水铁矿与针铁矿相比具有更大的比表

面积，是一种弱结晶的铁氧化物，较差的结晶相更容易受到还原性溶解的影响[48]。葡萄糖为

铁还原细菌提供电子受体，促进铁的异化还原并释放 CO2
[53-55]。研究发现，Feo 在土壤环境

中极易受到微生物还原和溶解的影响[9]，这与本研究中 Fh-glu 处理的 Feo 含量显著高于 Glu

处理这一结果相吻合。水铁矿和葡萄糖的加入加速了铁氧化物的还原速率，导致二价铁浓度

的增加。此外，C: Fe 与激发效应呈负相关表明碳的还原释放依赖于 C: Fe，较高的 C: Fe 导
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致更大了的稳定性[56]，而在本研究中 Fh-glu 处理的 C: Fe 显著低于 Glu 处理，可见 Fh-glu 处

理中的 SOC 较不稳定。然而，本研究中，并未观察到 Fh-glu 处理的累积激发效应和对照有

显著差异。这一发现可能是因为土壤碳限制缓解导致了激发效应强度的减弱。 

与表层土壤的结果不同，在亚表层土壤中，Fh-glu 处理增加了激发效应的强度，而 Goe-

glu 处理未改变激发效应的强度。这些发现同时支持了第二个和第三个假设。在亚表层土中，

Fh-glu 处理的激发效应强度增加主要是由于土壤碳限制和磷限制与激发效应呈显著负相关。

葡萄糖起到电子穿梭的作用，增加了水铁矿的还原溶解，降低了铁氧化物对 SOC 的保护作

用，进而增强了 SOC 矿化。当水铁矿处理的磷限制得到缓解，满足微生物对磷的代谢需求

时，微生物生物量有所增加，此时促进了激发效应[57-59]。而针铁矿稳定葡萄糖来源碳的强大

能力导致大多数不稳定的碳被固定，葡萄糖的不完全利用使土壤中碳的可利用性降低，导致

激发效应未发生显著变化。 

3.3 研究局限性 

本研究在测定累积激发效应时所采用的方法为本研究结果引入了一定的不确定性。本研

究采用时间点采样的方法，在为期 101 天的培养过程中非线性选取了 20 个采气时间点。在

进行室内培养时，为了防止培养期间因为梅森瓶全程封闭而使微生物处于厌氧状态，梅森瓶

气体阀门大多时间保持打开状态，以保证瓶内气体能够与外界进行交换。只有在每次采气期

间梅森瓶保持密闭 24 h，采集完气体再次立刻打开阀门。本研究未捕获培养过程中所释放的

全部气体，因此在计算土壤累积 CO2 排放量时采用了插值法进行计算。由于前期易分解有

机碳分解较快，为尽可能减小误差，采集频率较为密集，后期有机碳分解速率降低，采集气

体频率也略有降低。本研究通过调整检测频率尽可能降低测定方法所引入的系统误差不确定

性。 

4 结 论 

本研究探讨了亚热带森林不同土层土壤中铁-碳之间的复杂耦合关系，证实了铁氧化物

对 SOC 的固持和矿化有重要作用。不同土层土壤碳的激发效应不同，铁氧化物对其响应也

存在明显差别。表层土壤中针铁矿可通过形成有机矿物结合物提高 SOC 的稳定性，水铁矿

添加却无显著影响；在亚表层土壤中，针铁矿添加无显著影响，而水铁矿的还原反过来会增

加 SOC 的矿化，这归因于土壤条件与矿物自身性质的差异。因此，在研究矿物保护的固碳

作用时，应考虑铁氧化物稳定 SOC 和微生物矿化损失 SOC 的双重作用，从而进一步明确铁

-碳耦合关系对碳循环的影响。 
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