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摘 要：生物质炭和硅藻土作为土壤改良剂备受关注，但其对滨海盐渍土硝化过程及氨氧化古菌（AOA）和氨氧化细

菌（AOB）的影响及作用机制尚不清楚。选取黄河三角洲典型滨海盐渍化土壤，设置不施肥对照（CK）、尿素（U）、

尿素+双氰胺（DCD）、尿素+硅藻土（DE）和尿素+生物质炭（BC）5 个处理，进行 42 d 的室内培养试验，探究其对

土壤硝化作用的影响，并采用定量 PCR 和高通量测序技术分析 AOA 和 AOB 的丰度及群落结构。结果表明，DCD 在

短期内显著抑制了硝化过程，抑制率达 73.1%，但其抑制效果随时间逐渐减弱；生物质炭在短期内也表现出硝化抑制

作用，但后期促进了 AOA 丰度；而硅藻土对硝化抑制不显著，却显著提高了 AOB 丰度。相关性分析表明，AOA 和

AOB 的 amoA 基因丰度对硝化过程呈现显著相反的调控作用：AOA 与铵态氮（NH₄⁺-N）含量和硝化抑制率（NIR）

呈显著正相关，与硝态氮（NO₃⁻-N）含量呈显著负相关；而 AOB 与 NH₄⁺-N 含量和 NIR 呈显著负相关，与 NO₃⁻-N

含量、净硝化速率（NNR）呈极显著正相关，且 AOB 与 NNR 的相关性显著强于 AOA。聚类分析显示，BC 和 DCD

处理的 AOA 和 AOB 群落结构更为相似，这可能与两者均通过调控土壤氮素转化过程和微生物活动有关。本研究揭

示了生物质炭和硅藻土在滨海盐渍土中对氨氧化微生物群落的差异化调控机制，为盐渍土改良提供了新的理论依据。 
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Abstract:【Objective】 Biochar and diatomite have gained considerable attention as soil amendments; however, their effects 

and underlying mechanisms on nitrification processes as well as ammonia-oxidizing archaea (AOA) and ammonia-oxidizing 

bacteria (AOB) in coastal saline soils remain poorly understood. 【Method】 A 42-day indoor incubation experiment was 

conducted using typical coastal saline soil from the Yellow River Delta. Five treatments were applied: control without fertilizer 

(CK), urea (U), urea with dicyandiamide (DCD), urea with diatomite (DE), and urea with biochar (BC). The effects of these 

treatments on soil nitrification were evaluated, and the abundance and community structure of AOA and AOB were analyzed 

using quantitative PCR and high-throughput sequencing. 【Result】 The results demonstrated that DCD significantly inhibited 

nitrification in the short term, with an inhibition rate of 73.1%, however, its inhibitory effect diminished over time. Biochar 

also showed short-term nitrification inhibition but subsequently promoted AOA abundance. In contrast, diatomite did not 

significantly inhibit nitrification but notably enhanced AOB abundance. Correlation analysis revealed that the amoA gene 

abundances of AOA and AOB exhibited significantly opposite regulatory effects on the nitrification process. AOA showed 

significant positive correlations with ammonium nitrogen (NH₄⁺-N) content and nitrification inhibition rate (NIR), but a 

significant negative correlation with nitrate nitrogen (NO₃⁻-N) content. Conversely, AOB demonstrated significant negative 

correlations with NH₄⁺-N content and NIR, but highly significant positive correlations with NO₃⁻-N content and net nitrification 

rate (NNR). Notably, the correlation between AOB and NNR was significantly stronger than that of AOA. Cluster analysis 

indicated that the community structures of AOA and AOB in the BC and DCD treatments were more similar, which may be 

related to the fact that both regulate the soil nitrogen transformation process and microbial activity. 【Conclusion】 This study 

elucidates the differential regulatory mechanisms of biochar and diatomite on ammonia-oxidizing microbial communities in 

coastal saline soils, offering a novel theoretical foundation for the amelioration of saline soils.  
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Dicyandiamide (DCD) 

硝化作用是土壤氮循环的关键环节，直接影响到氮肥利用效率和环境安全[1]。硝化过程的副产物

氧化亚氮（N₂O）是强效温室气体，不仅加剧全球气候变暖，还会破坏臭氧层[2]。硝化产物硝态氮（NO₃⁻-
N）易通过淋溶或径流流失，导致水体污染，并降低氮肥利用率[3]。因此，有效调控土壤硝化过程对

于提高氮肥利用效率、减少氮素环境损失具有重要意义。 
传统的硝化调控策略主要依赖于硝化抑制剂（如双氰胺、DCD），但长期使用可能导致土壤微

生物群落结构改变及抑制效果减弱[4]。因此，探索环境友好且可持续的硝化调控策略成为当前研究的

重点。近年来，生物质炭和硅藻土作为新型土壤改良剂引起了广泛关注。生物质炭因其比表面积大、

吸附性强，能够显著影响土壤氮循环[5]和微生物活性[6]。硅藻土则以其轻质多孔、化学稳定性高、环

境友好等特点，在土壤改良领域展现出广阔的应用潜力[7]。生物质炭和硅藻土可能通过改变土壤理化

性质和微生物活性来调控硝化过程[8-9]。然而，现有研究多集中于非盐渍化土壤，关于其在滨海盐渍

土中的作用机制和效果，尤其是对氨氧化古菌（AOA）和氨氧化细菌（AOB）群落的影响研究尚不

充分。 
AOA 和 AOB 是驱动硝化过程的关键微生物类群，二者在生态位和功能上存在显著差异[10]。研

究表明，AOA 通常在低氨浓度和酸性环境中更具优势[11]，而 AOB 则在高氨浓度和中性至碱性环境

中表现出更强的适应性[12]。在滨海盐渍土中，高盐度显著抑制土壤硝化过程，可能与其抑制 AOA 和

AOB 的活性并影响群落组成有关[13]。AOA 和 AOB 对盐度的耐受性也存在差异：AOA 在较高盐分

条件下可能更具优势，而 AOB 在低盐环境中更为活跃[14]。这种功能分化可能与 AOA 和 AOB 的生

理特性及其对环境的适应性有关。例如，AOA 可能通过更高效的氨摄取机制在低氨环境中占据优势，

而 AOB 则通过更高的氨氧化速率在高氨环境中占据主导地位[15]。此外，AOA 和 AOB 的群落结构
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对土壤 pH、盐度和养分条件的响应也存在差异，这进一步影响了其在硝化过程中的功能角色[16]。 
基于上述背景做出如下假设：1）生物质炭和硅藻土通过改变土壤中无机氮的动态变化，对 AOA

和 AOB 的丰度及群落结构产生差异化影响；2）生物质炭和硅藻土的添加会改变 AOA 和 AOB 的群

落结构，进而影响硝化过程。为此，本研究以黄河三角洲滨海盐渍土为对象，结合分子生态学方法，

通过对比硅藻土、生物质炭和 DCD 对土壤无机氮的影响，探明生物质炭和硅藻土如何通过改变无机

氮的动态变化，影响 AOA 和 AOB 的丰度及群落结构，揭示 AOA 和 AOB 对生物质炭和硅藻土添加

的响应机制，明确生物质炭和硅藻土对 AOA 和 AOB 群落的差异化调控如何影响硝化过程，旨在探

究生物质炭和硅藻土对滨海盐渍土中无机氮动态变化的影响，并揭示其对 AOA 和 AOB 丰度及群落

结构的差异化调控机制。研究结果将为阐明生物质炭和硅藻土在滨海盐渍土中的硝化调控效应及其

微生物学机制提供理论依据，并为滨海盐渍土改良和氮肥高效利用提供技术支撑。 

1 材料与方法  

1.1 供试材料 
供试土壤采自山东省农业科学院黄河三角洲现代农业试验示范基地（37°17´N，118°36´E）的旱

地，该区域位于黄河三角洲典型地带，属暖温带大陆性季风气候，年均降水量 552 mm，年均蒸发量

2 431 mm，年均气温 6.8~18.9 °C。土壤类型为盐化潮土，质地为黏壤土[17]。采用“S”形采样法采集

表层土壤（0~20 cm），将土样充分混匀后于室温下阴凉处风干、压碎过 2 mm 筛，剔除石砾和动植物

残体后保存备用。土壤基本性质为：pH 7.3，电导率（EC）1 827 µS·cm-1，含盐量 5.6 g·kg⁻¹，属于

重度盐渍土（含盐量范围为 4~6 g·kg⁻¹），有机质 12.3 g·kg⁻¹，全氮 770 mg·kg⁻¹，铵态氮（NH4+-N）

6.86 mg·kg-1，亚硝态氮（NO2--N）0.50 mg·kg-1，NO3--N101.4 mg·kg-1。 
试验所用硅藻土为吉林长白硅藻土，有机质含量 0.28 g·kg⁻¹，全氮量极低（1.1 mg·kg⁻¹）。生物

质炭为水稻秸秆生物质炭，其含碳量 523.9 g·kg⁻¹，含氮量 1.8 g·kg⁻¹，碳氮比 291.1。硝化抑制剂为

DCD，由阿拉丁公司生产，纯度为 98%。 
1.2 试验设计 

试验设置 5 个处理，各处理 3 次重复：1）不施肥（CK）；2）施用 250 mg·kg-1 干土的尿素（U）；

3）施用等量尿素并添加施氮量 4%的 DCD（DCD）；4）施用等量尿素并添加相当于干土质量 2.5%
的硅藻土（DE）；5）施用尿素并添加相当于干土质量 2.5%的稻壳生物质炭（BC）。 

硅藻土和生物质炭与风干土按比例混匀，取相当于 20 g 烘干土的风干土于 250 mL 三角瓶中，

调节土壤水分至最大持水量（WHC）的 40%，封口膜覆盖，在 25 ℃恒温培养箱中预先培养一周以

激活土壤微生物。预培养 7 d 后，将尿素和 DCD 溶液加入土壤中，加入量为 2 mL，含氮量均为 250 
mg·kg-1 干土，DCD 用量为施氮量 4%。同时加入蒸馏水调节水分至 65% WHC，封口膜覆盖，扎 3 孔

以保证通气，于 25 ℃恒温培养箱中培养 42 d，每隔 2~3 d 称重补水。 
于培养 0、7、14、28 和 42 d 采集土壤样品。采用破坏性取样方法，各处理随机取 3 瓶，按土水

比 1∶5 加入 2 mol·L-1 KCl 溶液，于 25 °C、250 r·min-1 振荡 1 h，用定量滤纸过滤，收集滤液用于测

定 NH₄⁺-N、NO₂⁻-N 和 NO₃⁻-N 浓度。此外，取培养 7、14 和 42 d 的土壤样品于-20 ℃保存，用于

AOA、AOB 荧光定量和高通量测序分析。 
1.3 测定方法 

土壤 pH 和电导率分别按照土水比 1∶5 浸提后，使用 pH 计（Mettler S210，美国）和电导率仪

（DDS-11A）进行测定。土壤全氮采用凯氏定氮仪（KDY-9830）测定，土壤有机质含量采用重铬酸

钾（K2Cr2O7）氧化容量法测定。土壤 KCl 浸提液中的 NH4+-N、NO2--N 和 NO3--N 浓度采用全自动

间断化学分析仪（Smartchem 200S/N1104238，WESTCO，法国）测定。 
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DNA 提取严格按照 Fast DNA™ Spin Kit for Soil 试剂盒上的说明步骤进行，提取后的 DNA 样品

保存在-20 ℃备用，采用微量紫外分光光度计（NanoDrop 2000c，美国）测定 DNA 浓度和纯度。采

用实时荧光定量 PCR 技术研究不同处理下滨海盐渍土中 AOA 和 AOB 的丰度变化。使用 TB Green 
Premix Ex TaqTM试剂盒在 CFX96 实时光学检测系统进行定量分析。定量 PCR 反应体系为 20 μL，包

括 1 μL DNA 模板、10 μL TB Green Premix Ex Taq，正反向引物各 0.5 μL（10 μmol·L-1），并用无菌

水补齐。使用引物 Arch-amoA-for/Arch-amoA-rev[18]和 amoA-1F/amoA-2R[19]分别对氨氧化微生物

AOA 和 AOB 功能基因 amoA 进行定量分析。实时定量 PCR 的标准曲线采用 arch-amoA、amoA 基因

的代表性克隆重组质粒进行 10 倍稀释，稀释梯度为 8 个。空白样品模板为水，根据标准曲线计算样

品基因拷贝数，并以每克干土中的基因拷贝数为单位进行分析。每个样品设 3 次重复，并设置不加

模板的反应管为阴性对照。通过标准曲线确定扩增效率，所有 PCR 反应的扩增效率均在 90%以上，

决定系数（R2）均大于 98%。 
采用高通量测序技术研究不同处理对氨氧化微生物群落结构的影响。针对 AOA 的 arch-amoA 基

因的特异性引物（Arch-amoAF/Arch-amoAR）[20]和 AOB 的 amoA 基因的特异性引物（amoA-1F/amoA-
2R）[19]进行 PCR 扩增，扩增产物长度分别为 635 bp 和 491 bp。PCR 反应体系为 20 μL，包含 4 μL
的 5×FastPfu 缓冲液、2 μL 的 2.5 mmol·L-1 dNTPs、0.8 μL 的正反向引物（5 μmol·L-1）、0.4 μL 的

FastPfu 聚合酶以及 10 ng 的 DNA 模板，每个样品设置 3 个平行重复。PCR 反应参数为：95 °C 预变

性 5 min，95 °C 变性 30 s，55 °C 退火 30 s，72 °C 延伸 45 s，AOA 和 AOB 引物分别扩增 40 和 35
个循环；最后 72°C 延伸 10 min。扩增后的 PCR 产物通过 2%琼脂糖凝胶电泳进行检测和分离，并使

用 AxyPrep DNA 凝胶回收试剂盒（Axygen Biosciences，USA）按照生产商的说明书进行纯化。纯化

后的 PCR 产物使用 Illumina PE250 平台进行双端测序（上海凌恩生物有限公司）。每个样品的测序

深度为 34 000~42 000 条有效读段（reads）。 
1.4 数据处理 

净硝化速率（Net nitrification rate，NNR）定义为单位培养天数内的净硝化量（mg·kg⁻¹·d-1），计

算公式如下： 

NNR =
𝐶𝐶[NO3−−N]𝑡𝑡−𝐶𝐶[NO3−−N]𝑡𝑡0 

𝑡𝑡−𝑡𝑡0
                         （1） 

式中，C[NO3--N]t 和 C[NO3--N]t0 分别为培养时间 t 和初始时间 t0时土壤 NO3--N 浓度，mg·kg⁻¹；t 为
培养时间，d；t0为初始培养时间，d。 

净矿化速率（Net mineralization rate，NMR）定义为单位培养天数内的净矿化量，mg·kg⁻¹·d-1，

计算公式如下： 

NMR =
𝐶𝐶�NH4+−N+NO3−−N�𝑡𝑡2−𝐶𝐶�NH4

+−N+NO3−−N�𝑡𝑡1
𝑡𝑡2−𝑡𝑡1

                 （2） 

式中，C[NH₄⁺-N+NO₃⁻-N]t₂为培养时间 t2时土壤NH₄⁺-N和NO₃⁻-N浓度之和，mg·kg⁻¹；C[NH₄⁺-N+NO₃⁻-
N]t1 为培养时间 t1时土壤 NH₄⁺-N 和 NO₃⁻-N 浓度之和，mg·kg⁻¹；t₂和 t₁为培养时间，d。 

硝化抑制率（Nitrification inhibition ratio，NIR）（%）计算公式如下： 

NIR = （
Δ𝐶𝐶[NO3−−N]U−Δ𝐶𝐶[NO3−−N]T 

Δ𝐶𝐶[NO3−−N]𝑈𝑈
）×100                   （3） 

式中，Δ𝐶𝐶[NO3--N]U 为尿素处理土壤培养前后 NO3--N 浓度之差，mg·kg⁻¹；Δ𝐶𝐶[NO3--N]T为添加 DCD、

DE 或 BC 处理土壤培养前后 NO3--N 浓度之差，mg·kg⁻¹。 
试验数据使用 Excel 2010 整理后，采用 SPSS 16.0 软件进行单因素方差分析（one-way ANOVA），

并使用最小显著性差异法（LSD）进行差异显著性检验（α= 0.05）。在本研究中，显著性差异水平设

定为 P < 0.05。若未特别说明，所有比较均基于此显著性水平。相关性分析采用 Pearson 相关分析，

并使用 SPSS 16.0 软件进行。使用 Origin 2021 作图。高通量数据分析采用 R 语言的 vegan 包进行基
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于 Bray-Curtis 距离矩阵的聚类树分析。所有 Illumina PE250 测序的原始数据已上传至 NCBI 序列读

取档案（SRA）数据库（登录号为：PRJNA1228279）。 

2 结 果  

2.1 不同处理土壤无机氮含量的变化 
随着尿素的水解，施氮处理土壤NH₄⁺-N含量于培养 7 d时达到峰值，变化范围为 190~244 mg·kg⁻¹，

其中，DCD 处理 NH₄⁺-N 含量（244 mg·kg⁻¹）最高，其次为 BC 处理（216 mg·kg⁻¹），二者均显著高

于 U 处理（197 mg·kg⁻¹）和 DE 处理（190 mg·kg⁻¹），之后随着培养时间的推移逐渐下降（图 1a）。
培养 14 d 时，DCD 处理 NH₄⁺-N 含量分别较 U、DE 和 BC 处理高出 2.2 倍、3.2 倍和 2.0 倍（图 1a）。
培养后期，不同处理间 NH₄⁺-N 含量差异不显著。 

除 CK 外，U、DE 和 BC 处理中 NO₂⁻-N 含量在培养 7 d 时达到峰值，U 处理 NO₂⁻-N 含量与 DE
处理无显著差异，但显著高于 DCD 和 BC 处理的 4.3 倍和 1.5 倍（图 1b）。DCD 处理 NO₂⁻-N 累积

峰值出现在培养 14 d（48.0 mg·kg⁻¹），显著低于 U 和 DE 处理的峰值，但与 BC 处理无显著差异。 
各施肥处理 NO₃⁻-N 含量在培养初期逐渐增加，在 42 d 的观测期内达到约 350 mg·kg⁻¹并趋于稳

定，且均显著高于 CK（图 1c）。培养 7 d 时，DCD 处理中 NO₃⁻-N 含量最低（145 mg·kg⁻¹），分别较

U、DE 和 BC 处理显著低 21.8%、20.1%和 13.5%（图 1c）。DE 处理 NO₃⁻-N 含量与 U 处理无显著差

异，但 BC 处理显著低于 U 处理（图 1c）。培养 14 d 时，DE 和 BC 处理 NO₃⁻-N 含量与 U 处理无显

著差异，但 DCD 处理较 U 处理显著低约 25.9%（图 1c）。培养后期，不同施氮处理土壤 NO₃⁻-N 含

量差异不显著。 
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注：图中误差线为标准误差，n=3。CK：不施肥；U：单施尿素；DCD、DE 和 BC 分别代表施加尿素并添加双氰胺、硅藻土和生物质

炭。下同。Note: Error bars are standard errors, n=3. CK: no fertilizer; U: urea application; DCD, DE, and BC stand for application of urea 

in combination with DCD, diatomite, and biochar, respectively. The same below. 

图 1 不同处理土壤无机氮含量动态变化 

Fig. 1 Dynamics of inorganic N contents in soil under different treatments 

2.2 不同处理对土壤氮转化过程的动态调控效应 
在不同培养时间，施氮处理土壤的净硝化速率均显著高于对照，土壤净硝化速率随着培养时间

的延长呈现先升高后降低的趋势（图 2a）。在培养 7 d 时，DE 处理的净硝化速率与 U 处理无显著差

异，DCD 和 BC 处理的净硝化速率分别较 U 处理显著低 71.0%和 33.8%（图 2a）。培养至 14、42 d
时，各施肥处理间的差异与第 7 天基本一致，但在培养 14 d 时，DCD 和 BC 处理的净硝化速率分别

较 U 处理显著降低了 44.1%和 11.1%（图 2a），至 42 d 时，DE 处理与 BC 处理的净硝化速率无显著

差异（图 2a）。 
施氮处理土壤净矿化速率均显著高于对照，随着培养时间的延长呈逐渐下降的趋势（图 2b）。培

养 7 d 时，各施氮处理间的净矿化速率无显著差异，但均显著高于 14、42 d 的净矿化速率（图 2b）。
培养至 14 d 时，BC 处理的净矿化速率显著低于 U、DCD 和 DE 处理，分别降低了 14.0%、19.8%和

15.3%（图 2b）。培养至 42 d 时，DCD 处理的土壤净矿化速率分别较 U、DE 和 BC 处理显著降低了
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12.0%、9.5%和 7.4%（图 2b）。 

 
注：同一组柱形图上方不同小写字母表示不同处理间差异显著（P < 0.05）。下同。Note: Different lowercase letters above the bars within 

the same group denote significant differences at 0.05 level for different treatments. The same below. 

图 2 不同处理培养 7、14、42 d 土壤净硝化速率和净矿化速率 

Fig. 2 Net nitrification rate and net mineralization rate in soil under different treatments at 7, 14, and 42 days after incubation 

随着培养时间的延长，不同处理的硝化抑制率总体呈逐渐下降趋势（图 3）。在不同培养阶段，

DCD 处理的硝化抑制率始终最高，培养至 7 d 时，其硝化抑制率达到最大值（73.1%），随后逐渐下

降，至 14 和 42 d 时分别降至 44.1%和 11.2%。BC 处理的硝化抑制率在第 7 天达到最大值（38.5%），

显著高于 DE 处理，但较 DCD 处理显著低 47.3%（图 3）。培养至 14 d 时，DE 处理的硝化抑制率为

-9.2%，而 BC 处理的硝化抑制率为 11.2%，显著低于 DCD 处理（图 3）。培养至 42 d 时，DE 和 BC
处理的硝化抑制率无显著差异，但二者均显著低于 DCD 处理（图 3）。 

 
图 3 不同施氮处理培养 7、14、42 d 土壤硝化抑制率 

Fig. 3 Nitrification inhibition ratio in soil under different nitrogen treatments at 7, 14, and 42 days after incubation 

2.3 不同处理土壤氨氧化微生物丰度及群落结构的变化 
AOA amoA 基因丰度整体呈现先升高后降低的趋势（图 4a）。培养初期（7 d），DCD 处理 AOA 

amoA 基因丰度最高，与对照和 DE 处理间无显著差异，但显著高于 U 和 BC 处理，分别高出 1.5 倍
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和 0.57 倍。培养 14 d 时，BC 处理 AOA amoA 基因丰度达到最大值，较 U、DCD 和 DE 处理分别高

出 1.7 倍、1.2 倍和 2.4 倍，但与 CK 无显著差异。培养结束时，除 CK 外，DE 处理 AOA amoA 基因

丰度显著高于 U、DCD 和 BC 处理。DCD 与 BC 处理间无显著差异，但均显著高于 U 处理。 
AOB amoA 基因丰度的变化趋势与 AOA amoA 基因丰度随时间的变化趋势一致（图 4b）。除培

养 42 d 时 DCD 处理中 AOB amoA 基因丰度与 CK 无显著差异外，其余施氮处理 AOB amoA 基因丰

度均显著高于 CK。培养 7 d 时，DE 处理中 AOB amoA 基因丰度最高，其次为 DCD 处理，二者均

显著高于 U 和 BC 处理。培养 14 d 时，DCD 处理 AOB amoA 基因丰度最低，较 U、DE 和 BC 处理

分别显著低 76.4%、78.8%和 89.8%。培养 42 d 时，DCD 处理 AOB amoA 基因丰度仍为最低，较 U、

DE 和 BC 处理分别显著低 91.9%、95.1%和 97.1%。 

 
图 4 不同处理培养 7、14 和 42 d 土壤氨氧化古菌（AOA）和氨氧化细菌（AOB）的 amoA 基因丰度 

Fig. 4 Ammonia-oxidizing archaea (AOA) and ammonia-oxidizing bacteria (AOB) amoA gene abundance in soils under different treatments 

at 7, 14, and 42 days after incubation 

AOA 群落结构的相似度树状图如图 5a 所示。其中，CK 和 DE 处理归属于第三分支，并与 U 处

理共同归属于第二分支；而 DCD 和 BC 处理则归属于第二分支。根据样本在聚类树中的分布位置及

枝长分析表明，CK 与 DE 处理间 AOA 群落结构相似性较高，DCD 与 BC 处理间也具有较高的相似

性。在种水平上，各处理中 Candidatus Nitrosocosmicus arcticus 为优势菌种，相对丰度为 75.6%~86.2%；

其次为 Nitrososphaera sp.（10.2%~23.6%）。值得注意的是，Candidatus Nitrosocosmicus arcticus 在 U
和 DE 处理的相对丰度高于 DCD 和 BC 处理，而 Nitrososphaera sp.则在 DCD 和 BC 处理表现出更高

的相对丰度（图 5b）。 
基于 AOB 群落结构的聚类分析显示（图 5c），第一分支包含 CK 和第二分支，第二分支包含 U

处理和第三分支，第三分支包含 BC 处理和第四分支，第四分支则包含 DCD 和 DE 处理，这表明

DCD 与 DE 处理间 AOB 群落结构具有较高的相似性。在种水平上，各处理中 Uncultured Nitrosospira 
sp.为优势菌种，相对丰度为 58.6%~89.8%；其次为 Nitrosospira briensis（10.0%~41.1%）。除 CK 外，

Uncultured Nitrosospira sp.在 BC 处理相对丰度最高（84.3%），而 Nitrosospira briensis 则在 U 处理达

到最高相对丰度（41.1%，图 5d）。 
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a）AOA 聚类树 Clustering tree of AOA；b）AOA 群落组成 Community composition of AOA；c）AOB 聚类树

Clustering tree of AOB；d）AOB 群落组成 Community composition of AOB。 

图 5 培养 42 d 后不同处理土壤中氨氧化古菌（AOA）和氨氧化细菌（AOB）的聚类树及群落组成 

Fig. 5 Clustering trees and community composition of ammonia-oxidizing archaea (AOA) and ammonia-oxidizing bacteria (AOB) in soils 

under different treatments after 42 days of incubation 

2.4 氨氧化微生物基因丰度与土壤硝化过程关键指标的关系 
相关性分析结果表明，AOA 和 AOB 的基因丰度变化与硝化过程密切相关（表 1）。AOA amoA

基因丰度与 NH4+-N 含量（r = 0.34）和 NIR（r = 0.46）呈显著正相关，而与 NO3--N 含量（r = -0.38）
呈显著负相关。与 AOA 相反，AOB amoA 基因丰度与 NH4+-N 含量（r = -0.34）和 NIR（r = -0.45）
呈显著负相关，而与 NO3--N 含量（r = 0.57）呈极显著正相关。通过相关分析，AOB amoA 基因丰度

与 NNR（r = 0.62）呈极显著正相关，而 AOA amoA 基因丰度与 NNR 的相关性较弱（r = 0.13）。此

外，AOA/AOB 比值与 NO3--N 含量（r = 0.55）和 NIR（r = 0.80）呈极显著正相关，而与 NNR（r = 
-0.53）呈极显著负相关。 

表 1 土壤氨氧化功能基因丰度与氮转化特征之间的相关分析 

Table 1 Correlation analysis between soil ammonia-oxidizing functional gene abundance and nitrogen transformation characteristics 

指标 Index 

氨氧化菌

Ammonia 

oxidizers 

NH4
+-N NO2

--N NO3
--N 

净硝化速率

NNR 

净矿化速率

NMR 

硝化抑制率

NIR 

基因丰度 AOA amoA 0.34* 0.24 -0.38* 0.13 0.28 0.46* 
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Gene abundance AOB amoA -0.34* -0.22 0.57** 0.62** -0.12 -0.45* 

amoA 丰度比值 

Ratio of amoA gene 

abundance  

AOA/AOB -0.04 -0.10 0.55** -0.53** -0.21 0.80** 

注：Pearson 双尾显著性检验，n = 45；*，P < 0.05；**，P < 0.01。Note: Pearson’s two-tailed t-test, n = 45; *, P < 0.05; **, P < 0.01. 

3 讨 论  

3.1 硅藻土和生物质炭对滨海盐渍土壤硝化过程的影响 
本研究结果表明，DCD 在培养初期显著抑制了滨海盐渍土壤的硝化过程，降低了 NO₃⁻-N 的累

积（图 1），这与以往研究结果一致[21]。DCD 于预培养 7 d 后添加，而硅藻土和生物质炭在预培养前

加入。此设计旨在区分 DCD 的靶向抑制效应与改良剂的长期物理化学调控作用。DCD 通过抑制氨

单加氧酶（AMO）的活性，可有效阻碍 NH₄⁺-N 向 NO₂⁻-N 的氧化过程，进而减少 NO₃⁻-N 的产生[22]。

在本研究中，DCD 处理的硝化抑制率在培养初期（7 d）达到了最大值（73.1%，图 3），其高效性得

益于预培养 7 d 后稳定的土壤微环境：1）微生物代谢功能恢复。风干土壤经复水后通过预培养恢复

原有微生物群落的基础代谢活性。参考同类土壤硝化作用研究[23-24]，7 d 时长可确保 AOB 等关键功

能菌群完成活性激活，使 DCD 精准抑制活跃的 AOB（图 4b）。2）吸附时效归一化。通过高氮输入

（250 mg·kg⁻¹）稀释硅藻土/生物质炭对本底 NH₄⁺-N（6.86 mg·kg⁻¹）的初期吸附差异（图 1a），有效

规避了对后续硝化抑制率评估的干扰。然而，随着培养时间的延长，DCD 的抑制效果逐渐减弱，这

可能是由于 DCD 在土壤中逐渐分解或被微生物代谢所致[25-26]，提示其单一应用的局限性，需结合缓

释技术或与其他改良剂联用以延长持效性。 
与 DCD 相比，生物质炭在短期内（0~14 d）表现出轻度硝化抑制（抑制率 11.2%~33.7%，图 3），

其机制可能包括：1）生物质炭具有较大的比表面积和孔隙结构，能够吸附土壤中的 NH₄⁺-N[27]，在

预培养期间（7 d）完成对本底氮的吸附，后续高氮输入削弱了其短期吸附差异（图 1a）；2）生物质

炭可能通过改变土壤微环境（如 pH、养分和透气性）间接影响硝化过程[28]，但预培养后稳定的微生

物群落削弱了此类间接效应的显著性。值得注意的是，生物质炭的抑制率在 42 d 后降至 4.8%（图

3），可能反映其吸附饱和或微生物群落的适应性增强。此外，生物质炭在培养后期对 AOA 丰度的促

进作用（图 4a）暗示其可能通过长期调控微生物结构影响硝化进程，但需进一步验证。 
在氮肥加入后的 2 h 内 DE 处理中的 NH4+-N 浓度显著低于 U 处理，而 BC 处理未表现出显著的

吸附作用，凸显了二者物理吸附的时效性差异。硅藻土对硝化过程的抑制作用并不显著，NO₃⁻-N 累

积量持续升高（图 1c），甚至在某些情况下表现出促进硝化的趋势（14 d 时抑制率为-9.2%，图 3），
可能与以下机制相关[7]：1）多孔结构改善通气性：预培养 7 d 使硅藻土充分整合至土壤基质，为 AOB
增殖提供富氧环境（图 4b）；2）保水保肥效应：硅藻土的高保水性维持尿素水解产生的 NH₄⁺-N 持

续释放，驱动 AOB 主导的硝化进程（表 1）；3）表面电荷特性：硅藻土（表面负电荷）对 NO₃⁻-N 的

弱吸附性可能加速硝化产物的累积。硅藻土的促硝化特性表明其适用于需加速氮循环的盐渍土改良

场景，但需警惕氮素淋失风险。 
相关性分析表明，AOB 的 amoA 基因丰度与 NO₃⁻-N 含量和净硝化速率呈极显著正相关，而 AOA

的 amoA 基因丰度与 NO₃⁻-N 含量呈显著负相关，却与净硝化速率相关性不显著（表 1）。这一结果支

持了生物质炭和硅藻土通过调控 AOB 丰度来影响硝化过程的机制，可能与预培养后稳定的土壤 pH
密切相关：在中性-弱碱性条件下，AOB 对氨氧化过程的主导作用已被广泛证实[29]。因此，通过预培

养 7 d 的设计平衡吸附差异和微生物恢复，本研究不仅更精准地揭示了 AOB 在滨海盐渍土硝化中的

核心地位，也为结果的可靠性提供了关键支撑。尽管预培养期间未直接监测吸附动态及微生物活性
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恢复参数，可能影响时效性机制的精细解析，但通过高氮输入与文献参照[23-24]间接验证了时间节点

的科学性。未来研究建议增设预培养期间的高频动态监测（如每 24 h 测定吸附量及微生物多样性参

数），并结合生物质炭/硅藻土与 DCD 的协同施用方案，以平衡硝化抑制的即时效应与土壤氮素的长

效调控需求。 
3.2 硅藻土和生物质炭对滨海盐渍土壤氨氧化微生物丰度及群落的影响 

氨氧化微生物（AOA 和 AOB）在土壤氮素循环中发挥着至关重要的作用，二者在功能和生态位

上存在差异[10]。本研究中，AOA 和 AOB 的丰度在不同处理下呈现出不同的变化趋势，揭示了不同

改良剂对氨氧化微生物群落的差异化影响。在培养初期，DCD 处理显著提高了 AOA 的丰度（图 4a），
这可能是因为 DCD 对 AOB 的抑制作用更强，从而间接促进了 AOA 的生长和繁殖。这一结果与一

些研究发现 DCD 对 AOB 的抑制作用大于 AOA 的抑制作用一致[30-31]。DCD 对 AOB 丰度的抑制效

果持续到 42 d，但对 NH4+-N 和 NO₃⁻-N 含量的影响在 14 d 后逐渐减弱，可能原因如下：1）残留的

AOB 种群通过适应性机制（如酶活性调节或代谢补偿）恢复了部分功能[32]；2）其他微生物（如 AOA
或异养硝化细菌）的活跃补偿了 AOB 功能活性的下降[10]；3）底物（NH₄⁺-N）浓度逐渐降低，减少

了 AOB 的功能压力[11]；4）DCD 的抑制效果随时间逐渐减弱[33]。 
随着培养时间的推移，生物质炭则表现出促进 AOB 丰度的作用，这与前期研究结果一致[34]，可

能与生物质炭对土壤微环境（如 pH、养分和透气性）的改善更有利于 AOB 的生长和繁殖有关[35-36]。

硅藻土则显著提高了 AOB 的丰度（图 4b），表明硅藻土为 AOB 提供了更适宜的生长环境。硅藻土

的多孔结构可能增加了土壤的通气性，促进了氧气的供应，从而提高了 AOB 的活性。此外，硅藻土

中的某些成分可能也为 AOB 的生长提供了必要的营养物质[7]。DCD 处理显著抑制了 AOB 的丰度

（图 4b），进一步证实了 DCD 对 AOB 的直接抑制作用。这表明，DCD 对氨氧化微生物群落的影响

具有选择性，不同类型的微生物对其响应存在差异[37]。生物质炭促进 AOA 丰度，而硅藻土促进 AOB
丰度的特性，为材料的合理搭配和应用提供了参考。 

从群落结构上来看，不同处理对氨氧化微生物群落结构的影响各不相同。CK 和 DE 处理中 AOA
的群落结构相似，而 DCD 和 BC 处理中 AOA 的群落结构更为相似（图 5a），表明硅藻土对 AOA 群

落结构的影响较小，而 DCD 和生物质炭可能通过不同的机制影响 AOA 的群落结构。例如，DCD 可

能通过抑制氨单加氧酶的活性改变 AOA 的群落结构，而生物质炭可能通过吸附作用影响底物的释

放，从而影响 AOA 的群落结构。AOB 的群落结构也呈现出类似的趋势，DCD 和 DE 处理中 AOB 的

群落结构较为相似，而其他处理的 AOB 群落结构则相对分散（图 5b），这可能与 DCD 对 AOB 的直

接抑制作用以及硅藻土对 AOB 的促进作用有关。此外，AOA 的主要优势菌种为 Candidatus 
Nitrosocosmicus arcticus 和 Nitrososphaera sp.，AOB 的主要优势菌种为 Uncultured Nitrosospira sp.和
Nitrosospira briensis，这些优势菌种在滨海盐渍土氮循环中可能发挥着关键作用[14, 38]。这些发现有助

于进一步了解滨海盐渍土壤中氨氧化微生物的群落结构和功能特征。 
本研究表明，生物质炭和硅藻土在滨海盐渍土中的硝化调控效果存在显著差异，其中生物质炭

更适合作为 AOA 的促进剂，而硅藻土则更有利于 AOB 的生长。在实际应用中，可根据土壤盐渍化

程度和氮素管理目标选择改良剂：对于氮素易流失的盐渍土，可考虑使用生物质炭抑制硝化作用；

对于氮素转化缓慢的盐渍土，可考虑使用硅藻土促进硝化作用。此外，生物质炭和硅藻土的混合使

用可能达到更好的改良效果。需要注意的是，由于本研究时间较短，可能无法完全反映生物质炭和

硅藻土对微生物群落的长期影响，因此，未来研究可结合田间试验，进一步探讨生物质炭和硅藻土

的长期效应及其与其他改良措施的协同作用，并综合考虑温度、pH 和水分等因素，深入研究通过调

控氨氧化微生物群落结构来改善盐渍土壤氮素转化机制，从而为盐渍土壤氮肥高效利用提供更全面

的理论支撑。 
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4 结 论  

DCD、生物质炭和硅藻土对滨海盐渍土壤的硝化过程具有不同的影响效果。DCD 在短期内能有

效抑制盐渍土的硝化过程，显著降低 NO3--N 累积，但其抑制效果会随时间减弱；生物质炭短期内也

具有一定的硝化抑制作用，但长期来看，其对 AOA 的丰度具有促进作用；硅藻土则对硝化过程的抑

制作用不显著，反而显著提高了 AOB 的丰度。AOA 丰度与 NO3⁻-N 积累显著负相关，AOB 丰度与

NO₃⁻-N 浓度极显著正相关，表明二者功能分化。生物质炭和硅藻土分别通过吸附-缓释和物理吸附机

制改变氮素分布，进而调控 AOA 与 AOB 的竞争关系，影响硝化进程。 
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