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摘 要：为研究多环芳烃（菲）添加对珠江口河流湿地土壤氮矿化的影响，选取珠江三角洲番禺区的农村河流和城市河流湿地，采

用鲜土对两种湿地土壤添加 3种浓度的菲（0、15、100 mg·kg-1）进行为期 42 d的室内培养实验，分析了两类湿地土壤氮矿化速率以

及影响氮矿化过程的脲酶活性及氨氧化古菌（AOA）与氨氧化细菌（AOB）的比例变化。结果表明：土壤氮矿化速率变化范围

为-4.885~5.877 mg·kg-1·d-1，氨化速率变化范围为-3.823~4.677 mg·kg-1·d-1，硝化速率变化范围为-4.990~5.369 mg·kg-1·d-1。所有

处理中脲酶活性均呈下降趋势，下降比例在 26.1%~83.4%的范围内。多环芳烃添加处理组下降比例显著小于无添加对照组（P<
0.05），而农村河流湿地中的高浓度处理组除外（P>0.05）。农村河流湿地中，无添加和高浓度处理下培养后的AOB在氨氧化过程

中的占比比培养前减少 25.85%和 7.31%，低浓度添加则增加 36.37%。而菲添加对城市河流湿地AOA和AOB两者比例变化的影

响较小。研究表明，除高浓度多环芳烃添加利于城市河流湿地土壤氮矿化外，其他添加实验均显示多环芳烃不利于土壤氮矿化。

与对照组相比，多环芳烃的添加对土壤脲酶活性有促进作用（农村河流湿地高浓度处理除外）。在农村河流湿地土壤中，AOB对

多环芳烃适应性比AOA更强，低浓度适应性最高，而多环芳烃对城市河流湿地土壤氨氧化微生物群落结构基本无影响。
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序：滨海湿地土壤承担着化学物质的源、汇或转化器的功能，对湿地水体水质的保护发挥着重要的作用。但是快速城市化、

大规模围填海等高强度的人类活动已经给滨海湿地带来了一系列的环境问题，如重金属和有机污染、富营养化和盐碱化

等问题日益突出，导致滨海湿地生态系统发生严重的结构和功能退化，成为维持我国滨海区域经济可持续发展的严重障碍。为了

明确滨海湿地土壤生境质量演变规律及其退化机制，项目组成员以珠江三角洲和黄河三角洲典型滨海湿地土壤为研究对象开展

了大量的室内外试验工作，通过对阶段性成果的梳理组织了滨海湿地土壤环境专栏。研究成果重点评估了珠江三角洲典型湿地

土壤 PAHs污染风险、以及 PAHs污染和重金属污染对城市河流和农村河流湿地土壤氮矿化过程的影响规律，分析了黄河三角洲

滨海湿地植物对铯污染的响应和富集规律，辨识了潮间带湿地土壤磷库的动态变化特征以及水盐梯度样带上盐离子的分布规律，

以期为大河三角洲湿地土壤环境治理和修复提供科学依据，为滨海湿地生态系统健康维持提供理论指导。

滨海湿地土壤环境专题
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土壤氮素是植物生长发育的重要生源要素，对植

物群落多样性和生态系统初级生产力的维持和提升

具有重要作用[1]。在天然湿地生态系统中，氮素是最

重要的养分之一，其传输过程显著影响湿地生态系统

的结构和功能[2-3]。其中，氮矿化过程是生物地球化

学循环的重要环节，它不仅可以将植物难以利用的有

机氮转化为易吸收的无机氮并调节植物生长，而且土

壤氮的硝化作用可以进一步产生温室气体N2O，进而

影响全球气候[4]。

多环芳烃（PAHs）是一类含有至少两个苯环且广

泛分布在自然界各类生态系统中的有机污染物[5]，具

有“三致”效应和生物累积效应[6]。多环芳烃可以通

过影响微生物或土壤酶活性从而影响氮素循环过程。

刘杰[7]通过室内模拟实验发现短期内中浓度（40~80
μg·g-1）多环芳烃芘对土壤微生物群落产生较小影

响，而中浓度芘对氨氧化微生物活性则产生显著抑制

作用。脲酶是参与有机氮矿化过程的重要水解酶，有

研究表明受多环芳烃污染的土壤中脲酶活性会受到

不利影响，其中萘对土壤脲酶活性的抑制作用最大，

而芘的抑制作用最小[8]。

珠江三角洲湿地是我国重要的河口湿地，但近几

年由于珠三角城市群发展迅猛，而暴露出许多环境问

题。位于珠江河口的广州市番禺区由于工业发展迅

速，给流经该区的城市河流（接收超亿吨废水）和农村

河流（主要饮用水源）带来了严重的污染。城市河流

湿地受到工业废水、电镀和皮革生产过程中产生的污

染，而农村河流受到来自食品、油脂和肉类工厂等农

业废水的污染，两者分别受到不同程度的多环芳烃污

染[9]。Xiao等[10]研究表明珠江河口湿地土壤中 PAHs
污染高于亚洲其他一些河口湿地。近年来许多学者

都集中在土壤理化性质、温度、湿度、凋落物及氮磷添

加对氮矿化的影响[11-13]，而对土壤中多环芳烃的研究

则集中在来源分布、降解及修复[10，14-15]方面，面对多环

芳烃污染的加剧，氮矿化对多环芳烃的响应机制研究

尚不多见。因此，本文采用室内培养法探究不同浓度

菲添加对珠江河口工业区农村和城市河流湿地氮矿

化的影响机理，可为珠江三角洲受污染胁迫的河流湿

地土壤的治理和修复提供理论支撑。

Effects of polycyclic aromatic hydrocarbon（phenanthrene）addition on soil nitrogen mineralization processes
in rural and urban river wetlands of the Pearl River Estuary, China
YIN Shuo, BAI Jun-hong*, WEN Xiao-jun, ZHANG Guang-liang, HAN Ling, HU Xing-yun
（State Key Laboratory of Water Environment Simulation，School of Environment，Beijing Normal University，Beijing 100875，China）
Abstract：Soil samples were collected from rural and urban river wetlands in the Panyu district of the Pearl River Estuary to investigate the
effect of polycyclic aromatic hydrocarbon（phenanthrene）addition on soil nitrogen mineralization processes in both types of wetlands. To
analyze the changes in nitrogen mineralization rates, urease activities and the ratios of ammonia-oxidizing archaea（AOA）to ammonia-oxi⁃
dizing bacteria（AOB）in the process of nitrogen mineralization in both wetland soils were analyzed under three phenanthrene-addition
treatments（0, 15 mg·kg-1, and 100 mg·kg-1）throughout a 42-day laboratory incubation experiment. Soil nitrogen mineralization rates un⁃
der all treatments ranged from -4.885 mg·kg-1·d-1 to 5.877 mg·kg-1·d-1.The rate of ammonization varied from -3.823 mg·kg-1·d-1 to 4.677
mg·kg-1·d-1, and the rate of nitrification ranged from -4.990 mg·kg-1·d-1 to 5.369 mg·kg-1·d-1. Urease activities declined with increasing
incubation time under all three treatments, with the decreasing percentages ranging between 26.1% and 83.4%. The decrease in percentag⁃
es under phenanthrene addition was significantly lower than those under control conditions（P<0.05）, except for rural river wetland soils un⁃
der high levels of phenanthrene addition（P>0.05）. In rural river wetland soils, the proportion of AOB of ammoxidation microbials under no
phenanthrene addition and high levels of phenanthrene addition decreased by 25.85% and 7.31%, respectively, while the proportion in⁃
creased by 36.37% under low levels of phenanthrene addition. Comparatively less effect was observed in the urban river wetland soils.
Phenanthrene is not conducive to nitrogen mineralization except for the improvements observed with high levels of phenanthrene addition to
urban river wetland soils. Compared with the control treatment, phenanthrene was beneficial in enhancing urease activities, while no signifi⁃
cant effect in rural river wetland soils under high levels of phenanthrene addition was observed. In rural river wetland soils, AOB exhibited
higher adaption to phenanthrene, showing the highest adaptability to low concentrations of phenanthrene, while phenanthrene had little ef⁃
fect on the microbial community structure of ammonia oxidation microorganisms in urban river wetlands.
Keywords：estuarine wetlands; phenanthrene; nitrogen mineralization; urease activity; ammonia oxidizing microorganism
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1 材料与方法

1.1 研究区概况

珠江三角洲位于我国广东省中南部，珠江下游，

濒临南海。大部分属于热带地区，亚热带海洋季风气

候。降水量在年内较集中，4—9月的降雨量约占全

年 83%，年降水量约 2100 mm，平均蒸发量为 1350
mm。该地区全年日照时数为 1900~2200 h，多年平均

气温在 22 ℃左右。该区土壤主要有赤红壤、潴育型

水稻土、盐渍型水稻土和滨海盐渍土等。研究区内植

被以莎草科植物为主。研究区位置如图1所示。

1.2 实验设计及测定

本研究在广东省广州市番禺区选择典型农村河

流湿地和城市河流湿地进行样品采集。实验土壤样

品采集时间为 2015年 5月。采样时将地表植被凋落

物等杂物去除，用塑料铲采集土壤表层（0~10 cm）土

壤，分别在两类湿地内随机设置 3个重复样地，每个

样地随机采集 3 个样品进行混合，混合均匀后装入

塑封袋编号，带回实验室待用。供试土壤性质如表

1所示。

本研究选取农村和城市河流湿地鲜土进行室内

培养实验。根据珠江三角洲湿地土壤有机污染状况

及早期研究结果[10]，本实验多环芳烃添加物选择菲，

浓度分别设置为无（0，A）、低（15 mg·kg-1，B）、高（100
mg·kg-1，C）3个水平。城市河流湿地和农村河流湿地

土壤菲的初始平均含量分别为 144.4 ng·g-1和 127.2
ng·g-1。

首先将土壤在 25 ℃恒温培养箱中进行预培养，

活化3 d后进行添加实验。将不同浓度的菲溶液分别

加入相当于 100 g干土的鲜土样品中，然后将处理后

的样品放入培养容器中，并用塑料膜封口，统一放入

25 ℃恒温培养箱中培养，定期向样品中补充水分。

多环芳烃对微生物具有慢性毒性，因此将培养时间设

置为 0、7、14、21、28、35 d和 42 d。在各培养时间点随

机取出 3个样品并测定土壤中铵态氮和硝态氮浓度、

脲酶活性、氨氧化古菌（AOA）和氨氧化细菌（AOB）等

能够反应有机氮矿化过程的指标。

土壤 pH值用 pH计（Sartorius PB-10）测定；土壤

含水量采用烘干法测定；土壤有机质采用重铬酸钾容

量法测定；土壤总氮和总氢采用元素分析仪（CHNOS
Elemental Analyzer，Vario EL，German）测定；铵态氮和

硝态氮使用流动分析仪（Bran+Luebbe，Germany）测

定。脲酶活性用比色法测定[16]。采用荧光定量PCR测

定氨氧化细菌和氨氧化古菌的amoA基因拷贝数量。

1.3 计算方法

一段培养时间内铵态氮（NH+4-N）的净变化量为

氨化量，硝态氮（NO-3-N）的净变化量为硝化量，两者

之和为无机氮的净变化量（净氮矿化量）。净氮矿化

速率则是指培养时间段内无机氮的产生速率，同理可

得氨化速率和硝化速率。

表1 农村和城市河流湿地土壤的基本理化性质

Table 1 Soil physical and chemical properties of rural and urban river wetlands
湿地类型Wetland type

农村河流湿地

城市河流湿地

pH
7.24±0.04a
7.07±0.03b

土壤有机质SOM/g·kg-1

40.10±6.18b
206.87±32.92a

含水量WC/%
55.53±0.69b
61.29±1.41a

总氮TN/g·kg-1

2.13±0.12b
8.50±0.36a

总氢TH/g·kg-1

11.99±4.27b
22.39±4.68a

C/N
10.85±1.11a
14.12±2.13a

注：不同小写字母表示不同湿地相同理化性质间差异显著（P<0.05）。
Note：Different lowercase letters indicate significant differences in the same property between two types of wetlands（P<0.05）.

图1 研究区位置图

Figure 1 Location map of the study area
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RM=（Mi+1-Mi）/（ti+1-ti） （1）
RN=（Ni+1-Ni）/（ti+1-ti） （2）
RA=（Ai+1-Ai）/（ti+1-ti） （3）
Mi=Ni+Ai （4）

式中：i为取样批次；t为取样时间，d；M、N、A分别代表

净氮矿化量、硝化量和氨化量，mg·kg-1；RM、RN、RA分

别代表净氮矿化速率、硝化速率和氨化速率，mg·
kg-1·d-1。

平均矿化、氨化、硝化速率指的是单位时间内培

养结束时（t=42）与培养初始时（t=0）氮矿化量、氨化

量、硝化量的变化。

1.4 数据处理

数据的初步处理通过 Excel 2010 实现，利用

SPSS 20.0软件进行单因素方差分析，判定多环芳烃

添加对土壤氮素平均矿化速率、氨化速率、硝化速率

的显著性差异以及对脲酶活性的影响。图形绘制通

过OriginPro 2017完成。

2 结果与讨论

2.1 有机氮矿化过程

由图 2和图 3可知，农村河流湿地和城市河流湿

地土壤硝化速率和矿化速率大约在21 d达到较高值，

而氨化速率约在21 d或35 d出现峰值；硝化速率和矿

化速率在35 d出现最低值，而氨化速率较低值则约在

14 d和 28 d出现，这可能是参与氨化和硝化过程的微

生物的适应性和底物不同导致的[17]。两种湿地土壤

氨化速率变化范围为-3.823~4.677 mg·kg-1·d-1，硝化

速率的变化范围为-4.990~5.369 mg·kg-1·d-1，而矿化

速率在-4.885~5.877 mg·kg-1·d-1范围内波动。在培

养期内，农村河流湿地和城市河流湿地土壤中固氮和

矿化过程同时发生并呈波动性变化。由于硝化速率

变动范围较大，所以矿化速率变化趋势主要受硝化速

率的影响（图 2和图 3）。在整个培养期内，农村河流

湿地土壤氮矿化平均速率为正值，表现为净氮矿化；

而城市河流湿地土壤氮矿化平均速率为负值，表现为

净氮固定（表 2）。这可能与两种湿地土壤含水量不

同有关。城市河流湿地土壤因含水量大导致透气性

变差（表 1），使反硝化菌活性变强，反硝化作用明显，

导致氮矿化速率为负值[18]。同时，土壤中氮矿化速率

与土壤中碳氮比有很大关系。碳氮比可反应基质中

氮含量水平，在底物浓度较高情况下，土壤微生物对

氮的固定作用可能更强，使矿化速率显示出随碳氮比

增加而减小的变化趋势[19]，所以城市河流湿地土壤氮

的平均矿化速率小于农村河流湿地土壤。

不同剂量多环芳烃菲添加对两种湿地土壤的矿

化速率影响不同。由表 2可知，除低浓度和高浓度处

理的平均氨化速率无显著性差异外（P>0.05），农村河

流湿地土壤氮的转化速率随多环芳烃浓度升高而降

低。所以，农村河流湿地土壤的多环芳烃菲添加不利

于土壤氮矿化，表明在培养过程中多环芳烃菲对氮矿

化相关微生物产生毒性作用较强，致使活性变低，不

利于矿化过程的进行[20]。但在城市河流湿地中，高浓

图2 不同菲添加处理下农村河流湿地土壤氨化、硝化、

矿化速率动态变化

Figure 2 Dynamic changes in the rates of ammoniation，
nitrification and mineralization in rural river wetland soils under

different phenanthrene addition treatments
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度菲添加处理组的 3种氮转化速率最高，其次是无添

加处理组，而低浓度菲添加处理组的氮转化速率最

低。由于城市河流湿地的各处理显示矿化速率为负

值，所以培养期内氮矿化作用较弱，这表明该区域湿

地土壤中反硝化菌对氮矿化过程可能起主要作用[18]。

已有研究表明[21-22]，多环芳烃可以降低反硝化菌活性

以及反硝化菌群的丰度和多样性，所以在高浓度处理

条件下反硝化过程受到强烈抑制，加之高浓度多环芳

烃可以提供更多底物，使矿化量增加。虽然低浓度多

环芳烃菲添加也会抑制反硝化过程，但是由于其毒性

效应较低，提供的基质较少，所以比高浓度处理下平

均矿化速率低。但低浓度处理比无添加处理的平均

矿化速率更低，其原因还有待于进一步研究。

在农村河流湿地中，多环芳烃菲对氮矿化的抑制

氨
化

速
率
R

A/m
g·k

g-1 ·d
-1

RA

5 10 15 20 25 30 35 40 45
时间Time/d

6
4
2
0

-2
-4

硝
化

速
率
R

N/m
g·k

g-1 ·d
-1

RN

5 10 15 20 25 30 35 40 45
时间Time/d

4

2

0

-2

-4

-6
矿

化
速

率
R

M/m
g·k

g-1 ·d
-1

RM

5 10 15 20 25 30 35 40 45
时间Time/d

6
4
2
0

-2
-4

图3 不同菲添加处理下城市河流湿地土壤氨化、硝化、矿化速率动态变化

Figure 3 Dynamic changes in the rates of ammoniation，nitrification and mineralization in urban river wetland soils under different
phenanthrene addition treatments

A B C

注：不同小写字母表示同一湿地不同处理水平内同一速率的差异显著（P<0.05）。
Note：Different lowercase letters indicate a significant difference in nitrogen transformation rates between different treatments in the same wetland（P<

0.05）.

表2 不同菲添加处理下农村和城市河流湿地土壤平均氮转化速率

Table 2 Average nitrogen transformation rates of soils in rural and urban river wetlands under different phenanthrene
addition treatments different

湿地类型
Wetland type
农村河流

湿地

城市河流
湿地

处理
Treatment

A
B
C
A
B
C

平均矿化速率
Average mineralization rate/

mg·kg-1·d-1

0.308±0.010a
0.067±0.003b
0.015±0.005c
-0.222±0.002b
-0.290±0.002c
-0.118±0.006a

平均氨化速率
Average ammonization rate/

mg·kg-1·d-1

0.001±0.005a
-0.077±0.003b
-0.074±0.007b
-0.645±0.002b
-0.698±0.006c
-0.593±0.004a

平均硝化速率
Average nitrification rate/

mg·kg-1·d-1

0.307±0.007a
0.145±0.004b
0.089±0.006c
0.423±0.002b
0.408±0.007c
0.475±0.003a
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作用影响植物对氮的摄入及其生长发育，增加了该区

域生态系统的退化风险。而对于城市河流湿地，高浓

度菲添加在一定时间内可能提高植物对氮的利用量。

因此，多环芳烃菲的添加会改变氮转化过程，进而影

响湿地初级生产力，改变湿地生态系统的结构和功

能[2-3]。

2.2 土壤脲酶活性

两种湿地土壤脲酶活性随培养时间的延长均呈

现出下降的趋势（图 4）。在农村河流湿地中，从 14 d
开始多环芳烃菲添加处理对脲酶活性表现出明显作

用，培养 21 d时，低浓度处理对脲酶活性表现出明显

的抑制作用（P<0.01），而高浓度处理则表现出显著的

促进作用（P<0.01）。21 d时，高浓度菲处理下土壤脲

酶活性达到最高值（约 400 mg NH+4-N·kg-1·2h-1），同

时氨化速率也达到峰值（图 2），显著促进了土壤氮的

氨化过程。培养结束时，低浓度菲添加处理表现出促

进作用，而高浓度菲添加处理的促进作用在后期逐渐

消失，与无添加处理组的土壤脲酶活性无显著差异

（P>0.05）。在城市河流湿地中，高浓度菲添加处理在

培养前期对土壤脲酶活性呈现出毒性作用，但随培养

时间的延长脲酶活性呈现波动式上升，最终与无添加

处理的土壤脲酶活性相近。低浓度菲添加处理下土

壤脲酶活性在 0~7 d 时突然升高，随后呈波动式下

降，培养结束时则显著低于其他两种处理（P<0.01）。

土壤脲酶活性的波动变化主要有以下两个原

因[23]：第一，土壤中添加菲等有效底物促进土壤微生

物生长和酶诱导作用，导致土壤脲酶活性升高；第二，

菲的胁迫作用导致土壤脲酶活性的下降，这主要是可

用底物的减少和菲的生物利用度降低引起的。Zhan

等[23]将多环芳烃污染对土壤中酶活性的影响划分为

两个阶段，第一阶段为 8~16 d，第二阶段为 16 d 后。

本研究结果都是从14 d左右开始，多环芳烃菲对脲酶

活性显示出明显或波动性促进的作用。在农村河流

湿地中，培养 21 d时，高含量菲对脲酶活性的刺激作

用显现并随时间增加而降低。葛高飞等[24]研究也表

明，在高浓度菲处理条件下会产生刺激作用，从而使

脲酶活性升高，但随时间增加这种刺激作用会减弱，

这与本研究结果一致。但在城市河流湿地中高浓度

菲处理中未发现明显刺激作用，这可能是两种湿地土

壤微生物的敏感性不同所致[15]。在 42 d培养结束时，

除高浓度菲添加处理的农村河流湿地土壤外，多环芳

烃菲的添加总体上利于土壤脲酶活性的维持（表 3），

可见多环芳烃的刺激作用在整个培养期内都存在。

而宫璇等[25]则认为 2.4 mg·kg-1以内的菲添加处理在 7
d内对土壤脲酶活性呈显著抑制作用，7 d后则与空白

处理相同，这可能与多环芳烃添加的浓度和培养时间

有关[26]。在不同菲添加处理下城市河流湿地土壤脲

酶活性变化率高于农村河流湿地土壤（P<0.01），且多

环芳烃菲的添加更利于城市河流湿地土壤脲酶活性

的维持，这可能与有机质含量有关。有机质可能通过

两种方式影响土壤脲酶活性，从而导致土壤脲酶活性

变化率不同。首先，有机质通过影响微生物活性以及

胶体粒子的吸附影响脲酶活性，在高含量有机质土壤

中脲酶活性处于较高水平[27-28]。所以无添加处理中

城市河流湿地土壤脲酶活性变化率低于农村河流湿

地土壤。其次，高有机质含量对 PAHs的吸附限制了

其降解，降低了其生物毒性，从而使脲酶活性处于较

高水平[29]。

图4 不同菲添加处理下农村河流湿地（a）和城市河流湿地（b）土壤脲酶活性的变化

Figure 4 Changes in urease activities in rural river wetland soils（a）and urban river wetland soils（b）under different
phenanthrene addition treatments

A B C

脲
酶

活
性

Ure
ase

act
ivit

y/
mg

NH
+ 4-N

·kg
-1 ·2

h-1

a

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45
时间Time/d

500
450
400
350
300
250
200
150
100
50
0

-50

脲
酶

活
性

Ure
ase

act
ivit

y/
mg

NH
+ 4-N

·kg
-1 ·2

h-1

b

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45
时间Time/d

500
450
400
350
300
250
200
150
100
50
0

-50

2019年3月 605



2.3 AOA和AOB功能基因变化

图5表明，在农村河流湿地中，除低浓度菲添加处

理下AOA比例呈降低趋势外，其他两种处理在培养后

AOA的占比增多，可初步判断AOB在低浓度菲污染条

件下适应性更强。在无添加和高浓度菲添加处理下

AOA比例随培养时间增加而变大，但高浓度菲添加处

理下AOA比例的增幅小于无添加组，所以AOB对多

环芳烃的适应性更强，且对低浓度菲的适应性最高。

与农村河流湿地相反，AOA与AOB的比例在城市河流

湿地中基本没有太大变化，说明多环芳烃可能对该湿

地氨氧化反应微生物群落结构无明显作用，这可能与

两种湿地受多环芳烃污染的程度不同有关[9]。

总体上，农村河流湿地土壤中氨氧化反应的主导

微生物为 AOB，而城市河流湿地土壤中氨氧化反应

的主导微生物为 AOA。这可能与两类湿地土壤 pH
和土壤有机质的差异有关（表 1），许多研究也表明氨

氧化微生物丰度与 pH 有关。Nicol 等[30]认为随土壤

pH升高，AOA丰度降低，所以在 pH较低的城市河流

湿地，AOA的比重较大。但 Li等[31]认为AOB/AOA比

值与 pH呈显著负相关，这可能是由于土壤类型和氨

氧化菌对不同 pH的耐受程度不同导致的[32]。同时，

Sims等[33]报道了密苏里州湿地土壤有机碳利于AOA
存活，这可能是因为AOA积极参与土壤中碳同化过

程[34]，从而利于其在有机质丰富的城市河流湿地土壤

中存活。此外，苏瑜等[35]发现土壤总氮的含量与AOA
丰度呈显著正相关，与AOB丰度呈负相关，这与本研

究结论一致。

3 结论

（1）不同菲添加处理下两类湿地土壤氮矿化速率

范围为-4.885~5.877 mg·kg-1·d-1。总体上，多环芳烃

菲添加不利于农村河流湿地土壤氮矿化。高浓度菲

添加利于城市河流湿地土壤氮矿化，而低浓度菲添加

则利于土壤氮固定。

（2）42 d培养后，不同菲添加处理下土壤脲酶活

性均呈下降趋势，但高、低浓度菲添加处理利于土壤

脲酶活性的维持，变化幅度均小于无添加处理（高浓

度处理的农村河流湿地土壤除外），尤其是城市河流

湿地，变幅在27%左右。

（3）多环芳烃菲添加利于农村河流湿地土壤

图5 不同菲添加处理下农村河流湿地和城市河流湿地

AOA和AOB比例的变化

Figure 5 Changes of AOA and AOB ratios in rural and urban
river wetland soils before and after incubation under different

phenanthrene addition treatments

A、B、C分别为培养前无添加、低浓度、高浓度处理组；A′、B′、C′
分别为培养后无添加、低浓度、高浓度处理组

A，B，C is no phenanthrene addition，low level of phenanthrene
addition， high level of phenanthrene addition treatments before
incubation，respectively；A′ ，B′ ，C′ is no phenanthrene addition，low
level of phenanthrene addition，high level of phenanthrene addition
treatments after incubation，respectively
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表3 不同菲添加处理下培养前后农村河流和城市河流湿地土壤脲酶活性及变化率

Table 3 Changes in urease activities and their changing rates in rural and urban river wetland soils before and after incubation under
different phenanthrene addition treatments

湿地类型
Wetland type
农村河流

湿地

城市河流
湿地

处理
Treatment

A
B
C
A
B
C

培养前脲酶活性
Urease activity before culture/

mg NH+4-N·kg-1·2h-1

205.459±4.424b
232.396±7.869a
222.757±5.762a
457.876±7.015a
176.965±3.026c
229.331±7.306b

培养后脲酶活性
Urease activity after culture/

mg NH+4-N·kg-1·2h-1

41.967±4.578b
87.946±6.881a
37.061±12.692b
172.515±44.331a
129.159±9.832a
169.105±7.008a

变化率
Rate of change
0.795±0.026a
0.622±0.028b
0.834±0.055a
0.622±0.102a
0.271±0.043b
0.261±0.050b

注：不同小写字母表示同一湿地不同处理水平内差异显著（P<0.05）。
Note：Different lowercase letters indicate significant differences between different treatments in the same wetland（P<0.05）.
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AOB存活，低浓度菲添加使AOB的竞争力增强；但多

环芳烃对城市河流湿地土壤氨氧化菌的组成比例基

本无影响。

（4）随着多环芳烃污染的加剧，农村河流湿地和

城市河流湿地土壤脲酶活性和氨氧化微生物组成（城

市河流湿地除外）会受到显著影响，从而改变土壤氮

的矿化过程，进而影响湿地生态系统的结构和功能。
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