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水位波动和氮浓度变化对氮转化功能基因丰度的影响 
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摘要：为探索浅层地下水氮浓度及水位波动对土壤剖面中氮转化功能基因丰度的影响,以洱海近岸农田原状土壤剖面为对象,研究了模拟常规氮浓度的

浅层地下水进行水位波动(SND)和持续淹水(SNF),以及无氮浓度的浅层地下水位波动(0ND)后土壤剖面氮浓度和氮转化功能基因丰度的变化,探讨了

土壤因子与功能基因丰度的关系.结果表明:SNF、SND和 0ND处理较试验前土壤剖面中溶解性总氮(TDN)浓度分别降低了 44%、21%和 30%,NO3

−-N

浓度分别降低了 55%、28%和 38%.同时,0ND和 SNF处理较 SND处理土壤剖面中反硝化功能基因丰度分别降低 20%和 1%,厌氧氨氧化功能基因丰度

则分别增加 68%和 7%,硝化功能基因丰度分别降低 34%和增加 23%,土壤含水率(MC)、NH4

+-N、NO3

−-N和 TDN均为功能基因丰度变化的重要驱动

因子.土壤剖面持续淹水会显著降低溶解性氮浓度,浅层地下水波动及水中氮浓度引起的土壤剖面干湿交替和氮浓度变化是氮转化功能基因丰度变化

的主要驱动力. 
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Effects of water table fluctuations and nitrogen concentration variations on the abundances of nitrogen-transforming 

functional genes in soil profiles. CUI Rong-yang1,2, LIU Gang-cai1, HU Wan-li3, FU Bin3, CHEN An-qiang3* (1.Key Laboratory of 

Mountain Surface Processes and Ecological Regulation, Chinese Academy of Sciences, Institute of Mountain Hazards and 

Environment, Chinese Academy of Sciences and Ministry of Water Conservancy, Chengdu 610041, China；2.University of Chinese 

Academy of Science, Beijing 100049, China；3.Agricultural Environment and Resources Institute, Yunnan Academy of Agricultural 

Science, Kunming 650201, China). China Environmental Science, 2022,42(11)：5378~5386 

Abstract：To explore the effects of nitrogen concentration in shallow groundwater and its water table fluctuations on the abundance 

of soil nitrogen-transforming functional genes, taking the undisturbed soil profile from cropland around Erhai as the object, changes 

in nitrogen concentrations and abundance of nitrogen-transforming functional genes in soil profiles under shallow groundwater table 

fluctuations (SND) and continuous flooding (SNF) with conventional nitrogen concentration, and shallow groundwater table 

fluctuations (0ND) without nitrogen were studied. The relationship between soil environmental factors and abundance of functional 

genes was discussed. The results indicated that, compared with the nitrogen concentrations in soil profile before the microcosmic 

experiment, the total dissolved nitrogen (TDN) concentrations in SNF, SND and 0ND decreased by 44%, 21% and 30%, and NO3
−-N 

concentrations decreased by 55%, 28% and 38%, respectively. Meanwhile, compared with the abundance of nitrogen-transforming 

functional genes in soil profile in SND, the denitrification function gene abundances in 0ND and SNF decreased by 20% and 1%, 

while the anammox function gene abundances increased by 68% and 7%, and the nitrification function gene abundances decreased 

by 34% and increased by 23%, respectively. Changes in functional gene abundances were mainly driven by soil moisture content 

(MC), NH4
+-N, NO3

−-N and TDN. In conclusion, continuous flooding in soil profiles would significantly reduce dissolved nitrogen 

concentrations, and changes in alternation of drying-flooding and nitrogen concentrations in soil profile caused by the nitrogen 

concentrations in shallow groundwater and its water table fluctuations were the main drivers for changes in the abundance of 

nitrogen-transforming functional genes. 
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土壤氮循环是生物地球化学循环最重要的过

程之一,其循环过程受土壤微生物驱动
[1]

.氮在微生

物作用下进行着复杂的转化,保持着土壤中氮素的

动态平衡.土壤中氮素形态转化决定了氮素的植物

利用效率
[2]

,影响着氮素向水-气环境中的排放量,从

而造成了温室气体排放、水体富营养化、地下水硝

酸盐污染等环境问题
[3-4]

.土壤中氮形态间的转化过

程受微生物代谢产生的酶控制,每个代谢过程中产 

收稿日期：2022-04-15 

基金项目：国家自然科学基金资助项目(41977319,42067052);云南省科技

人 才 与 平 台 计 划 项 目 (202205AM070002); 云 南省 财 政 厅 专 项

(530000221100000648476) 

* 责任作者, 研究员, chaq163@163.com 



11期 崔荣阳等：水位波动和氮浓度变化对氮转化功能基因丰度的影响 5379 

 

生的酶均有标志性的基因编码
[1]

,如 AOA-amoA 和

AOB-amoA是参与 NH4
+
-N转化为 NO3

−
-N的关键

功能基因
[5]

;NO2
−
-N转化为 N2O的关键编码基因为

nirK、nirS和 nosZ
[1]

. 

浅层地下水位波动是造成土壤剖面氮素流失

的重要途径,该流失路径与土壤微生物调控的硝化、

反硝化、厌氧氨氧化、硝酸盐异化成铵等氮转化过

程密切相关
[6-7]

.由于水位升降造成土壤剖面环境变

化,改变了土壤微生物群落结构及功能基因丰度,影

响着土壤氮素形态转化,驱动着土壤剖面中氮素的

累积和流失
[7-8]

.明确浅层地下水位波动下土壤微生

物功能基因变化及其主要驱动因子对于预测氮素

转化和流失至关重要.一般来说,水位的周期性升降

常发生在消落带、湿地、河湖岸带等区域,这导致溶

解氧、pH 值、土壤含水量、温度、碳源等众多影

响土壤微生物的因子也发生周期性变化,而水位滞

留时间、流速等同样影响着土壤微生物及氮转化功

能基因丰度变化
[9]

,加剧了这些区域氮素转化过程

及微生物变化的复杂性.前期研究发现,随着水位降

低和土壤剖面持续干旱,参与反硝化过程的 narG、

nirK、nirS和 nosZ基因丰度逐渐降低,而AOA-amoA

和 AOB-amoA基因丰度则逐渐增加,且 nirS基因丰

度显著高于 nirK
[10-12]

.但较多研究主要关注表层土

壤功能基因丰度变化,而对于地下水位周期性波动

引起的土壤剖面干湿交替和底物浓度变化对氮转

化功能基因丰度的影响研究较少. 

浅层地下水位波动引起的农田土壤剖面-地下

水界面变化是氮素迁移转化活跃的关键地带,地下

水位波动影响着氮素在土壤剖面中的滞留时间
[13]
、

对流弥散、吸附解析、有机氮矿化、硝化和反硝化

等过程
[14-15]

,促进了水土界面间的氮素交换,使得土

壤剖面与浅层地下水之间氮浓度呈显著正相

关  

[16-17]
.浅层地下水位波动改变了氮形态及其浓度

在土壤剖面中的空间分布,然而,不同地下水氮浓度

及其水位波动是否会造成土壤剖面中氮转化功能

基因丰度呈现出差异性变化仍不清楚.本文以洱海

湖周农田土壤剖面为研究对象,通过微宇宙试验和

qPCR技术,研究了高、低氮浓度的浅层地下水,长期

淹水与周期升降两种水位波动模式下土壤剖面氮

浓度和氮转化功能基因丰度的变化,探究地下水氮

浓度和水位波动模式对土壤氮转化功能基因丰度

变化的主要驱动,以期为认识农田土壤剖面-地下水

界面氮素生物地球化学循环过程提供科学支撑. 

1  材料与方法 

1.1  原状土柱取样 

试验土柱取于洱海西岸湖滨区大庄蔬菜地

(100°12′31″E,25°40′14″N),海拔 1966m.气候类型为

低纬亚热带高原季风气候,年均降雨量约为 1100mm,

降雨主要集中在 6~11月(占年降雨量 85%~90%),年

均气温为 15.7℃.同时,该区域属于典型集约化露地

蔬菜种植区,一年平均种植蔬菜 3 茬,每茬蔬菜种植

的肥料施用量为 375kg N/hm
2
、165kg P2O5/hm

2
和

1200kg/hm
2
有机肥料.农田土壤类型为水稻土,80 年

代后期开始种植蔬菜,土壤剖面按发生层分为 4 层:

耕作层(A 层,0~30cm)、犁底层(B 层,30~45cm)、潴

育层(C 层,45~70cm)和潜育层(D 层,>70cm),各层土

壤特性见表 1
[7]

.前期调查发现,该区域浅层地下水平

均总氮浓度为 33.20mg/L
[7]

,雨、旱季降雨差异造成

的地下水位波动范围约为 101cm
[18]

. 

表 1  土壤剖面理化性质 

Table 1  Physicochemical properties of soil profile 

氮形态浓度(mg/kg) 
土层 

深度 

(cm) NH4

+-N NO3

−-N TDN 

TN 

(g/kg) 
pH值

有机质 

(g/kg) 

含水率 

(%) 

容重 

(g/cm 3) 
土壤质地

A层 0~30 4.33 172.33 269.04 2.98 6.05 34.10 34.23 1.19 粉黏壤 

B层 30~45 3.72 139.96 186.89 1.40 6.43 12.00 36.68 1.82 壤土 

C层 45~70 3.14 100.88 118.86 0.47 6.13 2.79 30.89 1.76 沙壤土 

D层 70~100 3.01 37.35 79.69 0.34 5.92 1.76 27.87 1.68 沙土 

 

使用直径 30cm、高 110cm 的 PVC 管采集

100cm深的原状土柱.首先,挖大约 20cm深、直径

略大于 30cm的圆形土柱;然后将 PVC管底部置于

圆形土柱上,用橡皮锤敲击 PVC 管顶部,直至挖出

的圆形土柱楔入 PVC 管中,依次重复上述过程,直

到 PVC 管中土壤剖面达到 100cm;最后在土柱底



5380 中  国  环  境  科  学 42卷 

 

部放置一块直径 29.5cm、厚 1cm的透水石和孔径

为 2mm的尼龙网,并用盖子将 PVC管底部和顶部

密封,将土柱运至实验室,置于钢架上静置 1 周,使

土体逐渐稳定. 

1.2  试验处理与采样 

微宇宙试验装置主要由原状土柱、进水口、出

水口、供水桶、溶液收集桶和蠕动泵构成,进水口和

出水口分别位于原状土柱底部的盖子和 PVC 管顶

部的管壁,并通过硅胶管分别与蠕动泵和溶液收集

桶连接;蠕动泵另一端通过硅胶管与供水桶连接.试

验设 3个处理:模拟浅层地下水氮浓度+水位升降处

理(SND)、模拟浅层地下水氮浓度+持续淹水处理

(SNF)、无氮添加+水位升降处理(0ND).模拟浅层地

下水氮溶液(NH4
+
-N 0.5mg/L+NO3

−
-N 30mg/L)由

KNO3、(NH4)SO4和蒸馏水配置. 

试验开始时,在供水桶中加入配好的模拟浅层

地下水溶液,将蠕动泵流速调节为 7mL/min,之后打

开蠕动泵将溶液通过进水口泵入土柱中,在整个淹

水阶段,3 个处理的土壤表层均保持薄薄的水层,超

过该水层的溶液经管壁出水口排至溶液收集桶.整

个试验周期为120d,SNF处理持续淹水120d,SND和

0ND 处理分两次干湿交替,每次干湿交替的试验周

期为 60d,其中前 30d 为淹水阶段,后 30d 为落干阶

段.SND与 0ND处理在落干阶段停止蠕动泵输送溶

液,打开土柱底部入水口,使土柱内溶液慢慢渗出直

至落干.每隔 30d使用直径 2cm的小型土钻对 A、B、

C和 D层土壤进行取样(第 1次记为 FІ、第 2次记

为 DІ、第 3次记为 FⅡ、第 4次记为 DⅡ),一份存

储于 4℃冰箱中用于测定土壤含水率 (MC)、

NH4
+
-N、NO3

−
-N和溶解性总氮(TDN),一份土样冻

干后,存储于-80℃超低温冰箱中用于测定氮转化功

能基因丰度.取完土壤剖面样后,用直径 2cm的 PVC

管插入取样留下的洞中,防止土体破坏. 

1.3  指标测定 

土壤中 NH4
+
-N、NO3

−
-N采用 CaCI2溶液浸提

-AA3 连续流动分析仪测定 (Bran+Luebbe,德

国),TDN 采用 CaCI2溶液浸提,碱性过硫酸钾氧化-

紫外分光光度法测定,MC采用烘干法测定. 

称取 0.5g 冻干土壤样品,使用 E.Z.N.A.®土壤

DNA提取试剂盒(Omega Bio-tek, Norcross,美国)进

行土壤 DNA 提取,采用 1%琼脂糖凝胶电泳检测

DNA的提取质量,使用NanoDrop2000测定DNA 浓

度和纯度 .使用实时荧光定量 qPCR 检测仪

(ABI7500,美国 )测定土壤中 amoA(AOA-amoA、

AOB-amoA)、nir(nirS、nirK)、nosZ、hszB 功能基

因的丰度.目标基因引物、序列和片段大小见表 2,

定量在 20.0μL反应体系中进行,反应体系为:ChamQ 

SYBR Color qPCR Master Mix(2X)16.4μL、模板

DNA 2μL、引物 F(5μmol/L)0.8μL、引物 R(5μmol/L) 

0.8μL.qPCR 热循环条件为:初级阶段 3min,然后在

95℃/5s、55℃/30s 和 72℃/1min 进行 40 个循环,扩

增效率范围为 85%~100%,R
2
≥99%. 

表 2  qPCR目的基因扩增引物序列 

Table 2  Amplification primer sequences of target genes for qPCR 

目标基因 引物 引物序列 片段大小(bp) 

Arch-amoAF STAATGGTCTGGCTTAGAC 
AOA-amoA 

Arch-amoAR GCGGCCATCCATCTGTATGT 
635 

amoA-1F GGGGTTTCTACTGGTGGT 
AOB-amoA 

amoA-2R CCCCTCKGSAAAGCCTTCTTC 
491 

cd3aF 5'-GTSAACGTSAAGGARACSGG-3' 
nirS 

R3cdR 5'-GASTTCGGRTGSGTCTTGA-3' 
425 

nirK-4F 5'-TTCRTCAAGACSCAYCCGAA-3' 
nirK 

nirK-6R 5'-CGTTGAACTTRCCGGT-3' 
300 

nosZ-Lb 5'-CCCGCTGCACACCRCCTTCGA-3' 
nosZ 

nosZ-Rb 5'-CGTCGCCSGAGATGTCGATCA-3' 
302 

AMX818F 5'-ATGGGCACTMRGTAGAGGGGTTT-3' 
hszB 

MX1066R 5'-AACGTCTCACGACACGAGCTG-3' 
267 

 

1.4  数据处理 每个阶段土壤剖面氮浓度或功能基因丰度为 4
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层土壤的平均值,SІ 和 SⅡ分别为试验前 60d 和后

60d 土壤剖面氮浓度或功能基因丰度的平均值,F 和

D分别为 0~30d + 60~90d和 30~60d + 90~120d土壤

剖面氮浓度或功能基因丰度的平均值.使用 SPSS 

24.0 进行正态分布和显著差异性 (P<0.05)检验 , 

Origin 2019b进行绘图,RDA分析和 SEM 通过 R中

“vegan”和“lavaan”包执行. 

2  结果与分析 

2.1  土壤氮浓度变化 

浅层地下水中不同氮浓度及其水位升降引起的

干湿交替均会造成土壤剖面中不同形态氮浓度变化.

随土壤剖面干湿交替,SND 和 0ND 处理各土层中氮

浓度均呈相同变化趋势,NH4
+
-N 在淹水阶段逐渐增

加和落干阶段逐渐降低,NO3
−
-N和 TDN却呈相反变

化(图 1).随土壤剖面持续淹水,SNF 处理中各土层

NH4
+
-N浓度呈现出前 60d逐渐增加和后 60d逐渐降

低,NO3
−
-N和 TDN浓度呈现整体性持续下降.3个处

理中各形态氮浓度均表现为 A 层>B 层>C 层>D

层.SND 和 0ND 处理土壤剖面氮浓度在相同阶段均

呈显著差异(图 1),与 SND 处理相比,0ND 处理中

NH4
+
-N、NO3

−
-N 和 TDN 浓度在 SI 阶段分别显著

(P<0.05)降低 15%、13%和 5%,SⅡ阶段 NO3
−
-N 和

TDN浓度显著(P<0.05)降低 15%和 10%.SNF处理中

NO3
−
-N和 TDN浓度在 F阶段显著(P<0.05)降低 9%

和增加 11%,而在D阶段NH4
+
-N浓度显著(P<0.001)

增加 81%(P<0.001),NO3
−
-N 与 TDN 浓度则显著

(P<0.001)降低 55%和 50%.相比 SND处理,SNF处理

的土壤剖面NO3
−
-N和 TDN浓度在整个试验过程中

分别降低 37%和 29%,0ND处理分别降低 14%和 7%. 

 

图 1  土壤剖面氮浓度变化 

Fig.1  Changes in nitrogen concentrations in soil profiles 

(a)、(c)、(e)为不同处理相同土层的氮浓度变化,(b)、(d)、(f)为不同处理相同阶段的氮浓度变化;*表示处理间差异显著(*P<0.05,**P<0.01,***P<0.001) 

2.2  土壤氮转化功能基因丰度变化 

浅层地下水中不同氮浓度及其水位升降引起

的土壤干湿交替均会造成土壤剖面中氮转化功能

基因丰度变化.随土壤剖面持续淹水,SNF 处理的

各土层中 amoA、nir、nosZ和 hzsB丰度呈整体下

降(图 2);而随干湿交替,SND 和 0ND 处理各土层

中 amoA 丰度表现为在淹水阶段下降而落干阶段

增加,hzsB丰度呈整体下降;SND处理 B、C、D层

中 nir、nosZ 丰度在淹水阶段下降而落干阶段增

加,0ND 的 B、D 层中 nosZ 丰度也呈相同变化,其

它土层中 nir、nosZ 丰度呈整体下降.3 个处理的

土层中功能基因丰度均表现为 A层>B层>C层>D
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层.与 SND处理相比(图 2),0ND处理中 amoA、nir、

nosZ 丰度在 SI 阶段分别降低 21%、39%和 12% 

(P<0.05),hzsB 丰度增加 69%(P<0.05);SⅡ阶段 nir

和 nosZ 丰度降低 19%和 28%(P<0.05),amoA 和

hzsB丰度增加 248%和 21%(P<0.001).水位升降引

起的土壤干湿交替同样改变了氮转化功能基因丰

度,与 SND 处理相比,SNF 处理土壤剖面中 nir 和

nosZ丰度在 F阶段增加 49%和 53%(P<0.05),amoA

和 hzsB丰度降低 7%和 6%;而 amoA、nir和 nosZ

丰度在D阶段分别降低 52%、38%和 56%(P<0.01), 

hzsB 丰度增加 41%(P<0.05).与整个试验过程中

SND 处理功能基因丰度相比,SNF 和 0ND 处理土

壤剖面厌氧氨氧化功能基因丰度分别增加 68%和

7%,反硝化功能基因丰度则分别降低 20%和 1%,

硝化功能基因丰度则在 SNF 处理中降低 34%,而

0ND处理则增加了 23%. 

 

图 2  土壤剖面氮转化功能基因丰度变化 

Fig.2  Changes in abundances of nitrogen-transforming functional genes in soil profiles 

(a)、(c)、(e)、(g)为不同处理相同土层的功能基因丰度变化,(b)、(d)、(f)、(h)为不同处理相同阶段的功能基因丰度变化,*表示处理间差异显著

(*P<0.05,**P<0.01,***P<0.001) 

3  讨论 

3.1  浅层地下水中氮浓度和土壤干湿交替对土壤

剖面氮浓度的影响 

随土壤深度增加,土壤中有机物质会逐渐减少,

微生物活性降低
[19-20]

,造成各土层中氮浓度随剖面

深度增加而降低.已有研究表明
[6-7,9]

,水位滞留时间、

地下水中氮浓度均与土壤氮浓度和流失量存在显著

相关性,这在本研究结果中也被证明.在淹水阶段,各

处理土层中 NH4
+
-N逐渐升高,NO3

−
-N逐渐降低,这

归因于:1)淹水造成土壤剖面形成厌氧环境,抑制了

硝化微生物对 NH4
+
-N的消耗,促进了反硝化微生物

活性和加快对 NO3
-

-N 的消耗
[21]

;2)厌氧环境下异化

硝酸盐还原为铵(DNRA)过程变得极为活跃,促进了

土壤中 NO3
−
-N 转化为 NH4

+
-N

[9]
,同时,厌氧环境也

促进了土壤有机氮矿化
[22]

,土壤NH4
+
-N累积增加而

消耗降低导致淹水阶段各土层中 NH4
+
-N 累积量增

加,土层中 NO3
−
-N 却相反.然而,落干阶段,由于土壤

逐渐由厌氧环境转变为好氧环境,提高了土壤硝化

微生物活性,促进 NH4
+
-N 转化为 NO3

−
-N

[23]
,同时,

反硝化及 DNRA 过程受到抑制
[21]

,导致淹水阶段土

壤剖面中累积的 NH4
+
-N 被消耗而 NO3

−
-N 逐渐累
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积.此外,通过 SEM 分析也发现(图 3),MC 分别与

NH4
+
-N、NO3

−
-N和 TDN存在直接显著(P<0.05)正

效应,这也证明土壤剖面持续淹水或干湿交替均显

著影响氮形态浓度.这些原因造成 SNF 处理土壤剖

面中 NH4
+
-N 浓度在整个试验过程中均高于 SND,

而 NO3
−
-N 浓度则相反.SNF 处理持续淹水 60d 后,

各土层 NH4
+
-N浓度逐渐下降,可能是由于持续淹水

抑制土壤有机氮矿化
[24]
和刺激了厌氧氨氧化微生物

活性,促进NH4
+
-N转化为N2

[25]
.此外,与 SNF处理相

比,SND 处理的土壤剖面氮浓度在淹水与落干阶段

波动幅度更大,这表明干湿交替加速了土壤剖面氮

转化
[26-27]

,主要因为干湿交替加速土壤剖面于好氧-

兼氧-厌氧环境中不断循环,刺激了好氧或厌氧微生

物活性
[28]

,致使土壤剖面氮素不断转化和相互增加

反应底物氮浓度.与 0ND处理相比,SND处理中土壤

剖面各氮形态浓度显著较高,一方面原因是地下水

中 NH4
+
-N很容易被土壤吸附

[29]
,而 NO3

−
-N虽然不

易被土壤吸附,但外源氮大量输入,激发厌氧微生物

利用外源氮来维持自身的代谢活动
[30]

,很大程度上

削减了 SND处理的土壤剖面氮流失;另一方面是水-

土中氮浓度存在较大的浓度差,低氮浓度的地下水

与高氮浓度的土壤剖面相互作用,加速了氮从土壤

剖面向地下水中释放,从而 0ND 处理的土壤剖面氮

浓度显著降低.总体来说,无论持续淹水或干湿交替,

土壤剖面 NO3
−
-N 和 TDN 浓度均呈下降趋势,这表

明地下水位波动能够加速土壤剖面溶解性氮流失. 

3.2  水位波动对土壤剖面氮转化功能基因丰度的

影响 

水位波动造成土壤剖面土壤氧化还原环境、氮

浓度和含水率等发生变化
[10-11,31]

,土壤底物碳氮浓

度
[32-33]

、氧供应
[34]
、土壤理化性质

[35]
等重要因子主

要通过影响氮转化功能基因丰度变化,进而影响氮

的转化过程.通过 RDA 分析发现(图 3),土壤 NH4
+
- 

N、NO3
−
-N、TDN 和 MC 是土壤氮转化功能基因

丰度变化的主要驱动因子,SNF、SND 和 0ND 处理

的前两轴分别解释了 95.5%、98.3%和 99.8%的氮功

能基因丰度变化.各土层中氮转化功能基因丰度随

剖面深度增加而降低,这归因于土壤剖面中碳氮浓

度和氧扩散能力随土壤深度增加而逐渐降低
[36]

.通

常,淹水可增加土壤孔隙中持水量和降低土壤剖面

中溶解氧浓度,当溶解氧浓度低于 2mg/L 时
[8]

,有利

于形成反硝化发生的厌氧环境,nir与 nosZ基因丰度

理论应该增加.但研究发现,土壤剖面氮浓度整体呈

现出的下降趋势与nir和nosZ基因丰度变化也一致,

水位升降造成的土壤剖面 NO3
−
-N浓度变化才是导

致 SND与 0ND处理的土层中 nir和 nosZ基因丰度

变化的主要原因,SEM 分析结果也表明(图 3),SND

与 0ND处理中NO3
−
-N也分别与 nosZ和 nir呈现出

直接的正效应(P<0.05),这说明 NO3
−
-N 作为反硝化

过程的反应底物,其浓度高低也影响反硝化作用和

氮转化功能基因丰度
[37-38]

.相比0ND处理,SND处理

的水中较高的 NO3
−
-N浓度为土壤反硝化提供了外

源氮,降低土壤剖面中 NO3
−
-N 流失,加之土壤孔隙

水中 NO3
−
-N 浓度也是控制反硝化的关键因素

[39]
,

以至于SND处理中 nir与nosZ基因丰度在SI和SⅡ

阶段均显著高于 0ND处理.SNF处理土壤剖面中 nir

与 nosZ基因丰度呈持续下降趋势,在 F和 D阶段与

SND处理均呈现出显著差异,且MC对 nir、nosZ均

有直接显著正效应(P<0.01),这说明 SNF处理中MC

显著影响 nir和 nosZ丰度;而与NO3
−
-N浓度表现出

微弱的负相关,这与 Dandie等
[40]
研究一致,但并不能

否认土壤剖面中NO3
−
-N浓度对其没有影响,长期淹

水可能导致反硝化微生物所需的碳供应不足,抑制

了反硝化酶活性.此外,F阶段SNF处理中 nir和 nosZ

丰度比 SND处理显著增加 49%和 53%,而 D阶段则

分别显著降低 38%和 56%.这是由于 SNF处理处于

持续淹水环境,更有利于促进反硝化微生物生长,但

D阶段 SND处理中累积的NH4
+
-N转化为NO3

−
-N,

底物浓度增加刺激了反硝化微生物活性,提高了 nir

和 nosZ 丰度,这也表明水位升降引起的土壤氮浓度

变化对 nir 和 nosZ 丰度起主导作用.然而,土壤干湿

交替却显著影响各处理中 amoA 丰度,SEM 分析发

现,3个处理中MC对 amoA均有直接的显著正效应

(P<0.05),并通过调控 TDN 和 NO3
−
-N 间接影响

amoA(P<0.05),这表明MC是 amoA丰度变化的主要

驱动因子.这主要由于 AOA和 AOB为好氧微生物,

干湿交替造成的土壤氧化还原环境和土壤水分变

化更有利于刺激硝化酶活性 ;另一方面 ,AOA 和

AOB 对环境适应偏好并不同,如 AOA 更能适应低

氧、酸性、低 NH4
+
-N浓度环境

[41]
,两者对环境的偏

好可能掩盖了底物氮浓度的重要性.在本研究中,各

处理 hszB 丰度整体均呈现出持续下降趋势,这有两
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方面原因,一是土壤剖面 NH4
+
-N 较培养前增加,这

增加了厌氧氨氧化电子供体,但NO3
−
-N浓度降低导

致反硝化底物浓度缺乏,限制了 NO2
−
-N 的形成,从

而造成厌氧氨氧化电子受体供应不足,限制了厌氧

氨氧化酶活性
[42]

;二是SND与0ND处理落干阶段形

成好氧环境,并不利于厌氧氨氧化过程发生,通过

SEM 分析也发现 MC 均与 hszB 呈现显著正效应

(P<0.05),这在 D阶段 SND处理中 hszB丰度显著低

于 SNF 处理也得以体现.综上,浅层地下水升降及其

水中氮浓度分别引起土壤剖面干湿交替和氮浓度

变化,两者共同驱动土壤剖面氮转化功能基因丰度

的变化,且浅层地下水中氮浓度影响强度更大,因为

与 SND处理相比,0ND处理土壤剖面氮转化功能基

因丰度变化率远高于 SNF处理. 

 
图 3  土壤氮转化功能基因丰度与环境因子的冗余度分析(RDA)和结构方程(SEM) 

Fig.3  Redundancy analysis (RDA) and structural equation modeling (SEM) of abundances of nitrogen-transforming function genes 

and environmental factors in soil 

SEM中黑色和灰色箭头分别表示正效应和负效应,实线和虚线表示路径系数的显著和不显著,线宽度表示显著性程度(*P<0.05,**P<0.01,***P<0.001) 

4  结论 

4.1  浅层地下水中的氮浓度及其水位波动显著影

响土壤剖面中氮浓度,持续淹水和低氮浓度地下水

波动将显著降低土壤剖面溶解性氮浓度.与初始阶

段土壤剖面中溶解性氮浓度相比,常规氮浓度地下

水波动下土壤剖面中NO3
−
-N和TDN分别下降28%

和 21%,无氮浓度地下水波动下 NO3
−
-N和 TDN下

降率增加至 38%和 30%,持续淹水条件下土壤剖面

NO3
−
-N和 TDN下降率高达 55%和 44%. 

4.2  地下水位波动及水中氮浓度引起土壤剖面干

湿交替和氮浓度变化,共同驱动着土壤剖面氮转化

功能基因丰度变化,且浅层地下水中氮浓度影响强

度远高于水位波动.持续淹水和无氮浓度地下水波

动条件下土壤剖面厌氧氨氧化功能基因丰度与常

规氮浓度地下水波动相比,分别增加7%和68%,反硝

化功能基因丰度则分别降低 1%和 20%,硝化功能基

因丰度分别增加 23%和降低 34%. 
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