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Abstract：Denitrification, anaerobic ammonium oxidation（Anammox）, and dissimilatory nitrate reduction to ammonium（DNRA）are the
three nitrate reduction processes that largely control the fate of chemical N fertilizers in flooded rice paddies. Previous studies related to the
nitrate reduction process mainly focused on one or two independent processes（e.g., denitrification and Anammox）, whereas a simultaneous
investigation of denitrification, Anammox, and DNRA and their relative contributions to total nitrate removal is lacking. Because of method⁃
ological limitations, the near in situ measurement of net N2 flux is also rare. In this study, using membrane inlet mass spectrometry（MIMS）
combined with laboratory soil slurry-based 15N tracer and soil core incubation-based N2/Ar techniques, denitrification, Anammox, DNRA,
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摘 要：为了在同一体系下区分和测定水稻土反硝化、厌氧氨氧化（Anammox）和硝酸根异化还原成铵（DNRA）过程发生速率和相

互关系，并获取近似原位情况下的净脱氮速率，本研究通过将 15NH+4化学氧化法测定DNRA速率和添加尿素模拟原位土柱测定净

脱氮速率与膜进样质谱法（MIMS）进行联用，完善了一套基于膜进样质谱法（MIMS）的稻田硝态氮转化测定方法体系，利用该方法

测定了 5种典型的水稻土[辽宁营口（YK）、江苏宜兴（YX）、浙江金华（JH）、广西桂林（GL）和四川广安（GA）]的反硝化、Anammox、
DNRA和净脱氮 4种氮转化速率。结果显示：基于MIMS的方法体系可实现对水稻土中反硝化、Anammox、DNRA和净脱氮速率的

测定，5 种水稻土反硝化、Anammox、DNRA 和净脱氮速率范围分别为（358.63±25.37）~（479.96±22.12）、（-14.81±0.22）~（5.29±
1.22）、（25.76±12.71）~（109.87±3.88）g N·hm-2·h-1和（33.33±11.16）~（72.74±14.18）g N·hm-2·h-1，相关结果与其他方法研究结果具

有可比性。相关性分析显示：水稻土NO-3、可溶性有机碳（DOC）和土壤 Fe2+含量是反硝化过程的主要限制因素；NO3- 是Anammox
的关键限制因素；而土壤DOC和Fe2+含量是DNRA过程的主要限制因素。基于MIMS的方法体系可以在短时间内（1周）测定水稻

土四种厌氧氮转化速率，且所需样品量低、精确度高，在稻田或湿地土壤厌氧氮转化过程研究中有很好的应用前景。
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水稻田作为一类特殊的人工湿地，是我国农田生

态系统的重要组成部分，由于水稻生长过程中需淹水

栽培，导致水稻土不论在结构、功能还是物质循环过

程方面均显著有别于旱地土壤[1]。我国水稻田氮肥

投入量高，占世界水稻氮肥用量的37%[2]，但稻田氮肥

利用率低下（28.3%）[3]，导致大量的活性氮经各种途

径损失进入环境，从而引发一系列的生态环境问题。

研究发现，淹水稻田土壤的氮转化途径以反硝化（De⁃
nitrification）、厌氧氨氧化（Anaerobic ammonium oxida⁃
tion，Anammox）和硝酸根异化还原成铵过程（Dissimi⁃
latory nitrate reduction to ammonium，DNRA）为主[4-6]。

其中，反硝化和 Anammox过程可将土壤中的硝氮和

亚硝氮转化为N2排放到大气中，而DNRA过程可以将

硝氮直接异化还原为铵氮，使更多的氮素滞留在土壤

中[7-8]。具体到氮素转化过程层面，反硝化、Anammox
和DNRA途径都涉及硝酸根的还原过程，硝酸根是其

共同底物，因此，三者之间在同一体系中可能存在竞

争关系。由于终端产物都是 N2，反硝化和 Anammox
会导致肥料氮（尤其是硝氮）损失，但同时反硝化和

Anammox 也是将活性氮最终转化为惰性氮，终止其

负面环境影响的最重要自然过程，而DNRA过程则是

一个保氮过程，也是农学上所希望的。如何在同一体

系下，准确量化上述几个硝酸根还原过程的发生速

率，明确其关键限制因素，进而探寻相关过程的调控

途径，对于降低硝酸根还原过程导致的稻田氮素损失

和负面环境效应，具有十分重要的理论与现实意义。

过去有关稻田厌氧氮转化过程的研究大多集中

在反硝化方面，然而稻田反硝化的研究一直受测定方

法的限制，因为大气背景N2浓度高达 79%，要在如此

高N2背景环境中直接测定反硝化产物N2，需要方法

的精度达到 0.1％，一般方法难以满足此要求[9]。以往

采用的稻田反硝化研究方法主要包括乙炔抑制法、差

值法和大田 15N标记肥料示踪法[10]。这几种方法缺陷

都很明显，乙炔抑制法虽然简单快捷、成本低，但是会

严重低估土壤反硝化速率，并且特别不适用于淹水环

境。对于差值法而言，所有其他氮素去向测定的误差

都累计到了反硝化过程中[11]，导致结果变异非常大。

大田 15N肥料示踪法存在土壤微生物优先利用轻质同

位素、标记 15N 肥料和土壤本身 15N 混合不均匀等问

题，所获取的结果只能定性解释氮的去向，而不能准

确定量各种氮转化过程通量[12]。相对于海洋和河口

生态系统，稻田生态系统中 Anammox 和 DNRA 的研

究还较少[13-14]，而稻田土壤特有的干湿交替环境和氧

化还原梯度很可能有利于Anammox和DNRA过程的

发生。有研究表明，一些 Anammox 菌如 K. stutt⁃

gartiensis也能进行DNRA作用[15]，而DNRA作用产生

的NH+4可进一步经过Anammox被转化为N2导致氮素

损失，但在稻田生态系统，DNRA能否与Anammox耦
合发生还有待进一步明确。目前用于测定稻田

Anammox和DNRA速率的方法多是基于 15N示踪的气

相色谱-同位素比质谱（GC-IRMS）分析方法[16]，由于

IRMS价格昂贵，一定程度上限制了其广泛应用。

近年来，基于 N2 /Ar 测定原理的膜进样质谱

（Membrane Inlet Mass Spectrometer，MIMS）法的出现

和快速发展，使得直接、精确和原位测定淹水环境溶

解性N2成为可能，极大地推动了淹水环境氮转化过

程的研究[17-18]。前期，通过引进美国马里兰大学的

Kana等[19]开发的 MIMS装置，将 MIMS和原状沉积物

采样及 15N同位素配对技术联用，我们陆续建立了基

于MIMS测定湿地底泥净脱氮[20]、反硝化和Anammox
速率的方法体系[21]。针对稻田生态系统的特点，我们

进行了相关培养方法的改进，进一步通过将 MIMS
与 15N同位素配对、15NH+4化学氧化法[7]和 Flow-through
培养装置联用，既可以实现对同一体系下水稻土NO-3

and net N2 flux were investigated in five paddy soils collected from different rice regions of China（Yingkou, YK; Yixing, YX; Jinhua, JH;
Guilin, GL; Guangan, GA）. The measured rates of denitrification, Anammox, DNRA, and net N2 flux across all paddy soils were（358.63±
25.37）~（479.96±22.12）,（-14.81±0.22）~（5.29±1.22）,（25.76±12.71）~（109.87±3.88）, and（33.33±11.16）~（72.74±14.18）g N·hm-2·
h-1, respectively, which were comparable with previous studies. The soil NO-3, DOC（dissolved organic carbon）, and Fe2+ contents were the
three dominating factors affecting denitrification. By comparison, the Anammox rates only correlated with the soil NO-3 content, whereas the
DNRA rates closely related to the soil DOC and Fe2+ content. These results demonstrate that the MIMS combined with laboratory soil slur⁃
ry-based 15N tracer and soil core incubation-based N2/Ar techniques is a viable, rapid, and precise method for the measurement of denitrifi⁃
cation, Anammox, DNRA rates, and net N2 flux in flooded paddy soil, with an obvious advantage that a smaller sample size is required for
determination compared to other methods.
Keywords：paddy soil; 15N tracer; denitrification; Anammox; DNRA
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还原各过程（反硝化、Anammox和DNRA）的测定，也

可以用土柱模拟稻田土壤实现净脱氮速率的测定。

利用该方法，本文研究 5 种典型水稻土中反硝化、

Anammox、DNRA 和净脱氮的速率，并分析了环境因

素对这几种厌氧氮转化速率的影响，相关结果可为深

入理解稻田厌氧氮转化过程提供科学依据。

1 材料和方法

1.1 土壤样品的采集和处理

为了验证 MIMS 测定方法的可靠性和测定结果

的稳定性，实验采集了辽宁营口（YK）、江苏宜兴

（YX）、浙江金华（JX）、广西桂林（GL）和四川广安

（GA）5种较为典型的水稻土作为研究对象，保证了研

究对象的代表性。

用土钻采集稻田表层 0~20 cm的湿土，置于装有

冰袋的保温箱带回实验室，在通风阴凉处稍作风干后

过 10目筛后混匀。然后分成两部分，一份置于阴凉

通风处完全风干用于测定土壤背景基本理化性质及

速效组分；另一份置于4 ℃冰箱保存，用于4种厌氧氮

转化速率的测定。

每次采集稻田土样时，记录稻田近期的施肥情

况、地理位置等背景信息，测定的基本理化性质和速

效组分包括 pH、总氮（TN）、铵氮（NH+4）、硝氮（NO-3）、

有机碳（SOC）、溶解性有机碳（DOC）、亚铁（Fe2+）含

量、土壤机械组成（Soil mechanical composition）等如

表 1所示。硝氮、铵氮用 2 mol·L-1的 KCl浸提、过滤

后用流动分析仪（Skalar Analytical，Breda，The Nether⁃
lands）测定；可溶解性有机碳可用去离子水按土水比

1∶5 浸提后过 0.45 μm 的滤膜，然后用 TOC 分析仪

（Analytik Jena AG，Germany）测定。

1.2 反硝化、Anammox和DNRA速率测定

在厌氧情况下，称取 2.5 g过筛土样于 12 mL Lab⁃
co圆底顶空瓶中，每种土样设置 24个重复，5种水稻

土共 120 个样品，加入充氦纯水（取纯水 2 L 曝氦气

30 min），混匀泥浆后紧盖瓶盖（瓶内不能有气泡），室

温 25 ℃下放于垂直旋转培养器（转速为 8 r·min-1）预

培养一周，消耗土样中的背景硝酸根和O2。

用充氦气至饱和的纯水配制K15NO3溶液，预培养

结束后用该K15NO3溶液标记样本，标记后使其每个样

本中 15N 的浓度为 100 μmol·L-1（该值根据田面水和

土壤背景硝氮含量设定；前期研究[13，22-23]在测定水稻

土Anammox时进行 3种处理，分别是NH+4、NH+4+15NO-3

和仅加 15NO-3处理，结果已证明水稻土中存在 Anam⁃
mox过程，因此这里仅进行了加 15NO-3处理）。取 60个

预培养结束的样品（每个土样 12个重复，5个土样）分

3份，每份 20个样品（每个土样 4个重复，5个土样）在

25 ℃恒温水浴培养箱中分别培养 0、3、6 h，每个取样

点 4个重复，加入 200 μL 7 mol·L-1的 ZnCl2溶液进行

灭菌终止培养（ZnCl2通过破坏细菌细胞膜而起到灭

菌作用）。结束后将 60 个样品用离心机以 2000 r·
min-1 的转速离心 5 min 后置于恒温水浴培养箱中

25 ℃保温，通过MIMS测定 29N2和 30N2浓度（设置温度

25 ℃），计算反硝化和Anammox速率。

剩余 60 个样品用于 DNRA 的测定，具体为：首

先，制备NH+4氧化剂（次溴酸盐碘溶液），将 120 mL溴

水缓慢滴入 600 mL 16 mol·L-1的NaOH溶液中，注意

此时装有NaOH溶液的烧杯要置于 5 ℃以下的冰水混

合物中，整个过程需要持续搅拌并始终保持冰水混合

物的温度在 5 ℃以下，混合后的溶液置于 4 ℃冰箱静

置一周后，取出用分液漏斗过滤，取上清液与 0.2%的

KI溶液等体积混合后保存于 4 ℃冰箱，即得到次溴酸

盐碘溶液[24]。其次，制作标准曲线，用充氦纯水配制

0、2、4、6、8、10、20 μmol·L-1 15NH4Cl 溶液，分别装满

12 mL Labco 圆底顶空瓶，盖紧瓶盖，然后加入 200
µL NH +4氧化剂将 15NH +4全部氧化为 29N2 和 30N2 后用

MIMS（设置温度 25 ℃）进行测定，并用总 15N（29N2+
2×30N2）浓度与初始 15NH4Cl的浓度线性回归做成标准

曲线，用于 DNRA速率的计算。需要指出的是 60个

土样
Soil sample
营口（YK）
宜兴（YX）
金华（JH）
桂林（GL）
广安（GA）

pH
4.9
6.4
6.2
6.4
7.2

铵氮含量
NH+4/mg·kg-1

3.64
0.78
7.53
1.31
6.08

硝氮含量
NO-3/mg·kg-1

31.12
27.8
19.47
36.19
22.31

亚铁含量
Fe2+/mg·kg-1

26.23
29.08
31.83
14.76
31.97

有机碳
SOC/%

2.9
1.43
1.27
1.98
2.45

总氮
TN/%
0.12
0.13
0.11
0.43
0.12

溶解性有机碳
DOC/mg·kg-1

60.05
105.69
316.02
85.1

165.05

黏粒含量
Clay/%
36.5
16.4
27.7
40.3
39.9

粉粒含量
Silt/%
31.7
39.5
45.7
33.4
33.5

砂粒含量
Sand/%

31.8
44.1
26.6
26.3
26.6

表1 5种水稻土的基本理化性质和速效组分

Table 1 Physicochemical properties and available component of the five paddy soils
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样品的标记培养与反硝化、Anammox培养过程一致，

但DNRA的测定还需将培养结束的 60个样品按不同

处理分别倒入100 mL广口瓶中进行充氦0.5 h，排出样

品中反硝化、Anammox等过程产生的 28N2、29N2和 30N2后

分装到干净的 12 mL顶空瓶中，加入 200 µL NH+4氧化

剂，充分摇匀使得样品中DNRA过程产生的 15NH+4几乎

全部被氧化为 29N2和 30N2后，同样离心后置于恒温水浴

培养箱中 25 ℃保温，用MIMS测定总 15N（29N2+2×30N2）

浓度，通过标准曲线计算DNRA速率。

1.3 净脱氮过程速率的测定

通过将 MIMS 装置与 Flow-through 培养系统（图

1）联用，可以实现不添加 15N标记物而直接测定体系

内的净脱氮速率，能最大限度地代表近似原位情况下

的 N2产生速率。具体地，称取 800 g水稻土（实验前

种植黑麦草使水稻土的硝氮含量降至 10 mg·kg-1以

下）加入柱状采泥器，土柱高度约 15 cm，上浮水高度

约 25 cm，共 3个平行样。将采泥器用带有磁转子的

盖子密封，连接好进水管与出水管，用事先混合及气

体平衡好的去离子水通过虹吸缓慢加入至采泥器，避

免土样表面被水流冲起，直至采泥器内无气泡。将采

泥器放入水浴磁力搅拌培养装置中，打开磁力搅拌

器，预培养 1~2 d。用注射器将尿素溶液通过进水孔

橡胶塞注入采泥器，使其中起始尿素氮含量为60 mg·
kg-1，等待尿素在上覆水中混合均匀后采集水样，作为

0 h的水样并记录时间，并在培养至 24、48 h时分别再

次采样，每个时间点每个土柱采集 3个平行样品，所

以每个土样有 27个样品（3个平行土柱×3个时间点×
每个时间点取3个平行样），故5种水稻土共需要采集

135个样品。采样时先空排 20 mL水样，消除管道内

水样影响，从 7 mL的 Labco顶空瓶瓶底注入水样，防

止产生气泡，水样采集后拧紧盖子，加入 200 μL 7
mol·L-1 ZnCl2，混匀后置于4 ℃冰箱保存待测。

1.4 原理和计算

1.4.1 反硝化、Anammox和DNRA速率计算

反硝化和Anammox过程得到的 29N2和 30N2浓度用

于反硝化和Anammox速率的计算[23，25]，其基本原理是

将高丰度的 15NO-3（>99%）加入到体系中，经培养后，

通过测定最终产物 N2及其同位素组分（29N2、30N2）的

比例，并利用N2产生过程的随机配对原则计算反硝

化和 Anammox 的速率[25]，具体计算过程可参考 Shan
等[23]文章。

计算DNRA速率时，先通过标准曲线计算出不同

时间段 DNRA过程产生的 15NH+4的含量，并与培养时

间回归得到 15NH+4的产生速率，单位为µmol·L-1·h-1，

进一步用公式（1）求出DNRA的速率。

R=（Slop[15 NH+4 ]×V）/W （1）
式中：R 为 DNRA 的潜势，nmol · g-1 · h-1；Slop [15 NH+4 ]

为 15NH+4浓度与培养时间回归得到斜率（15NH+4的产生

速率）；V为培养瓶的容积；W为干土质量。

1.4.2 净脱氮速率计算

在密闭的 flow-through培养体系中，土壤净脱氮

过程的终端产物N2的溶解浓度的变化可以计算得到

（△C=Cin-Cout），在一段时间内，净脱氮速率可以根据

不同培养时间N2浓度和时间做线性回归得到，直线斜

率即是土柱上覆水中N2浓度变化速率（μmol N2·L-1·
h-1）。通过测定加入尿素后培养 0、24、48 h 的样本

中 28N2的浓度（µmol·L-1）与时间回归得到 28N2的产生

速率（µmol·L-1·h-1）。然后用公式（2）计算出净脱氮速

率如下：

R=（Slop[28N2]×2V）/W （2）
式中：R为净脱氮的潜势，nmol·g-1·h-1；Slop [28N2]为 28N2

浓度与培养时间回归得到斜率（28N2的产生速率）；V

为培养柱子的容积；W为干土质量。

1.5 数据处理和统计分析

采用Origin 8.6中的一元线性回归法将MIMS测

定的 29N2、30N2、总 15N（29N2+2×30N2）及 28N2 浓度分别与

时间回归后得到 29N2、30N2和总 15N 的产生速率，用于

判定 29N2、30N2、总 15N和 28N2的浓度是否随时间线性增

加和计算反硝化、Anammox、DNRA 及净脱氮速率。

采用 SAS 8.0软件中单因素方差分析和 Duncan分析

分别对不同水稻土间的反硝化、Anammox、DNRA 及

图1 室内模拟原位土柱-稻田田面水密闭培养系统示意图

Figure 1 Schematic diagram of near in-situ core incubation
system of rice paddy field

模拟田面水Simulated surfacewater

N2

N2
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密闭培养Closedincubation

顶空瓶
取样Tubesample
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净脱氮 4 种氮转化速率进行显著性分析（α=0.05）。

利用 SPSS 14.0 皮尔逊相关分析法考察了反硝化、

Anammox、DNRA和净脱氮速率与土壤背景理化性质

包括总氮（TN）、铵氮（NH +4）、硝氮（NO -3）、有机碳

（SOC）、溶解性有机碳（DOC）和亚铁（Fe2+）含量之间

的相关性。

2 结果与讨论

2.1 4种氮转化速率的方法评估

本实验中 5 种水稻土 15N 标记培养 0、3、6 h 后

的 29N2和 30N2的浓度如图 2所示，5种水稻土中的 29N2
和 30N2 的浓度随 0、3、6 h 均呈显著的线性变化（P<
0.05）。30N2的增长要明显高于 29N2的增长，这与赵永

强等[21]在河口沉积物中的研究一致，说明稻田中的反

硝化速率高于Anammox速率，也表明了基于MIMS法

与 15N 示踪技术可以准确测定水稻土的反硝化和

Anammox潜势。

DNRA速率的测定中，制作的标准曲线如图 3a，
MIMS 测定得到的总 15N（29N2+2×30N2）随 15NH+4浓度增

大呈显著线性增加（P<0.01），表明次溴酸盐碘溶液能

将 15NH+4彻底氧化为 29N2和 30N2。5种水稻土随 0、3、6
h培养后产生的总 15N如图 3b所示，5种水稻土样本的

总 15N均随培养时间呈线性增长趋势（P<0.05），从而

能够成功得到 5种水稻土的DNRA速率，这表明了利

用MIMS和 15NH+4氧化法测定DNRA速率是可行的。

同样地，测定净脱氮时，MIMS测定的 28N2的浓度

随 0、24、48 h呈显著线性增长趋势（图 4；P<0.01），表

明了实验模拟原位土柱以及结合 MIMS可以精确测

定水稻土中添加尿素后的净脱氮速率。

2.2 水稻土反硝化、Anammox和DNRA潜势

5个采样点的反硝化、Anammox、DNRA速率分别

在（11.52±0.81）~（15.50±0.69）、（-0.44±0.06）~（0.15±
0.04）、（0.82±0.41）~（3.50±0.12）nmol N·g-1·h-1之间

（图 5a）。其中，营口（YK）和桂林（GL）水稻土的反硝

化速率显著高于其他 3 种水稻土（P<0.01），而金华

（JH）的反硝化潜势最低。5种水稻土的Anammox潜
势均很低，尤其金华和广安（GA）出现了负值，可能水

稻土中存在的固氮菌固定的 29N2大于反硝化和Anam⁃
mox 过程产生的 29N2所致[26]。基于 15N 示踪技术和同

位素比质谱仪（IRMS），Gu等[27]对常熟水稻土的研究

图2 5种水稻土培养0、3、6 h后的 29N2和 30N2的浓度

Figure 2 Concentration of 29N2 and 30N2 in five paddy soils after incubation for 0，3 and 6 h
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发现其反硝化速率在 17.18~21.96 nmol N·g-1·h-1之

间，Anammox 速率为 1.80~2.08 nmol N·g-1·h-1 之间；

Nie 等[28]对福建水稻土的研究发现反硝化速率在

20.10~36.10 nmol N·g-1 · h-1 之间，Anammox 速率为

1.70~2.40 nmol N·g-1·h-1，与本实验结果具有可比性。

其他研究结果，如浙江嘉兴及淮安等地的反硝化和

Anammox 速率[29-30]也均与本实验基于 MIMS 的 15N 示

踪技术测定结果具有很好的可比性。

宜兴（YX）、金华（JH）和广安（GA）的DNRA潜势

显著高于营口（YK）和桂林（GL）水稻土样本（P<
0.01）。需指出DNRA过程与反硝化过程出现了此消

彼长的现象（图 5b），可能与两种过程共同和竞争利

用硝氮和 DOC 有关[23]，而 DNRA 与 Anammox 速率并

不相关。Lu等[31]基于 15N同位素示踪法和 IRMS研究

测得日本筑波水稻田的 DNRA 速率在 8.06~28.08
nmol N·g-1·h-1之间，在数量级上也具有可比性。Shan
等[23，32]基于 MIMS的 15N 示踪手段测定了江苏常熟水

稻土的 DNRA 速率，测定值在 0.20~1.10 nmol N·g-1·
h-1之间，与本实验结果类似，说明这一方法具有很好

的稳定性。

2.3 水稻土总脱氮潜势

本实验中，5 种水稻土的净脱氮速率分别为

（1.65±0.01）、（1.06±0.29）、（2.32±0.37）、（2.14±0.19）、

（1.61±0.30）nmol N·g-1·h-1，此速率均小于利用 15N同

位素配对法测定的 5种土相对应的反硝化与 Anam⁃
mox速率之和，我们推测加入的尿素先转化为NO-3，再

通过反硝化和 Anammox过程脱氮，这个过程并不像

直接加入硝氮那样顺利地进行脱氮过程，进而使得净

脱氮速率相对低于直接加NO-3的处理，又因稻田中施

用尿素而非KNO3，所以这能更好地反映稻田中原位

净脱氮速率。目前有关稻田中的净脱氮速率的研究

很少，此前 Shan等[23]利用 MIMS测定净脱氮速率时，

未消耗土样中的背景 NO -3，从而有利于反硝化和

Anammox 过程的发生，测出的净脱氮速率范围为

8.27~30.00 nmol N·g-1·h-1之间，此速率高于本实验结

果是可理解的。而李晓波等[33]对常熟农田生态系统

稻作农田的研究中，采用 PVC柱从稻田采集原状土

样在室内进行混施和表施尿素处理，通过MIMS测得

N2产生速率在 0.92~1.66 nmol N·g-1·h-1之间，这与我

们实验测得的净脱氮速率在数值上保持一致，从而表

明了MIMS装置结合Flow-through系统可以通过室内

模拟原位培养精确测定净脱氮潜势，而且操作过程简

单，样本量少，省去了在稻田原位测定带来的困扰。

图3 标准曲线（a）和培养时间0、3、6 h与总 15N（29N2+2×30N2）

浓度之间的线性关系（b）
Figure 3 Relationship of the known 15NH4+ concentrations with
measured signal intensities of total 15N（29N2+2×30N2）（a）and the
concentration of total 15N in five paddy soils after incubation of 0，

3 and 6 h（b）

图4 5种水稻土培养0、24、48 h的 28N2浓度

Figure 4 Concentration of 28N2 in five paddy soils after incubation
of 0，24 and 48 h
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需要指出的是，由于田间原位情况下，稻田氮素厌氧

转化受土壤理化性质、温度、水分、水稻生长周期时长

的影响，目前我们的实验体系测得的厌氧氮转化速率

仅能表征田间情况下氮素实际转化速率的潜势，并不

能真正指示田间原位氮素厌氧转化速率，未来还需进

一步结合田间原位采样技术进行研究。此外，由于实

际水稻田并非完全厌氧状态，而本文 4种速率的测定

过程均在密闭厌氧条件下进行，相比较于田间状况可

能会抑制NH+4转化为NO-3这一过程，导致低估脱氮速

率。另外，由于 N2O 也是反硝化过程产生的中间产

物，可以直接被土壤释放，而本研究只测定了 N2，也

会一定程度上导致反硝化及净脱氮速率偏低。但此

方法通过简单操作能在较短时间内同时测定反硝化、

Anammox、DNRA和净脱氮 4种速率，在比较同一样本

不同速率间的差异时避免了测定时间不同带来的误

差，这一优势不可忽略。

2.4 环境因素对几种厌氧氮转化速率的影响

5种水稻土的 4种氮转化速率与土壤基本理化性

质之间的关系如表 2所示。反硝化速率的主要环境

影响因子是 NO-3、DOC 和土壤 Fe2+含量；Anammox 过

程的主要限制性因素为土壤NO-3；而DNRA过程的主

要影响因子为DOC和土壤 Fe2+含量。反硝化速率与

水稻土背景硝氮含量呈显著正相关（表 2；P<0.01）关

系，硝氮为反硝化过程提供了底物，水稻土中其含量

越大，反硝化潜势则越高，我们的分析结果与之相符。

土壤DOC不仅能够为反硝化和DNRA过程提供能量

和电子[8]，还能促使土壤有机氮的矿化[34]，进而促进这

两种氮转化过程的发生，本文分析结果也是如此（表

2）。已有大量研究证明亚铁离子氧化与反硝化过程

或 DNRA 过程发生耦合，进而促进这两种过程的发

生[35]，本实验结果（表 2）也证明了这一点，亚铁背景值

高的水稻土反硝化和 DNRA 速率也显著较高（P<
0.01）。

3 结论

（1）本文完善了基于 MIMS 的方法体系，实现了

同一体系下对稻田土壤反硝化、Anammox和DNRA的

测定，同时也能实现对稻田土壤净脱氮速率的近似原

位表征，相关结果与其他方法研究结果具有可比性，

且操作简单、实验周期短，在未来稻田土壤厌氧氮转

化过程方面有很好的应用前景。

（2）所研究的 5 种稻田土壤中，反硝化、Anam⁃
mox、DNRA、净脱氮速率范围分别为（11.52±0.81）~
（15.50±0.69）、（-0.44±0.06）~（0.15±0.04）、（0.82±
0.41）~（3.50±0.12）、（1.06±0.29）~（2.32±0.37）nmol N·
g-1·h-1，即（358.63±25.37）~（479.96±22.12）、（-14.81±

图5 5种水稻土的反硝化、Anammox和DNRA潜势（n=3）（a）及DNRA与反硝化速率之间的关系（b）
Figure 5 Potential rates of denitrification，Anammox and DNRA（n=3）（a）and relationship between denitrification and

DNRA rates（b）in the five paddy soils

不同小写字母表示同一速率在不同水稻土样本中的显著性差异（P<0.01）
Different lowercase letters indicate significant differences of the same N transformation rate among different soil samples（P<0.01）
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表2 氮转化过程与土壤理化性质间的皮尔逊相关分析
Table 2 Pearson′s correlation analyses between the N

transformation rates and the physiochemical parameters of
the five paddy soils（n=5）

注：* 表示在 0.05的显著性水平上显著，** 表示在 0.01的显著性
水平上显著。

Notes：* Correlation is significant at the 0.05，and ** Correlation is
significant at the 0.01.

相关系数
Correlation

反硝化Dnitrification
厌氧氨氧化Anammox

DNRA

硝氮
NO-3/mg·kg-1

0.88**
0.69*

溶解性有机碳
DOC/mg·kg-1

0.83**

0.87**

亚铁含量
Fe2+ content/

mg·kg-1

0.75**

0.89**
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0.22）~（5.29±1.22）、（25.76±12.71）~（109.87±3.88）、

（33.33±11.16）~（72.74±14.18）g N·hm-2·h-1。另外，水

稻土反硝化过程的主要限制因素有土壤NO-3、DOC和土

壤 Fe2+含量；Anammox的关键限制因素是NO-3；DNRA
过程的主要限制因素有土壤DOC和土壤Fe2+含量。
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