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施用生物炭对土壤细菌群落组成和重金属形态的
影响
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摘　要　利用木屑、大豆秸秆和玉米秸秆于 200、400和 600 ℃ 下缺氧热解制备生物炭，将其以 1% 的质量分数施加到
土壤中培养 30 d，探讨其对土壤微生物群落组成和重金属（Cr、Cd、Mn和 Zn）形态及其相互作用的影响。结果表
明，生物炭显著增加土壤中变形菌门的相对丰度（p<0.05）；大豆和玉米秸秆生物炭显著降低放线菌门的相对丰度
（p<0.05），却显著增加硝化螺旋菌门的相对丰度（p<0.05）；芽单胞菌门和拟杆菌门的相对丰度变化与生物炭原料和
热解温度有关。土壤中重金属形态变化受到生物炭原料来源、热解温度、重金属类型和细菌群落组成的影响，其中
400和 600 ℃ 制备的木屑生物炭显著增加了土壤中可交换态 Cd含量（p<0.05），不利于 Cd的稳定；生物炭对 Mn形
态的影响与 Cd类似，对 Cr形态无显著影响（p>0.05），对 Zn形态的影响较为复杂。冗余分析结果显示，生物炭表面
丰富的极性官能团和较大的比表面积有助于 Cr、Mn和 Zn的稳定，生物炭较高的 C/N原子比不利于土壤中 Cd的稳
定；拟杆菌门对 Cr和 Cd的稳定性具有积极作用，酸杆菌门、芽单胞杆菌门和硝化螺旋菌门对土壤中 Zn有一定活化作
用。本研究结果为科学合理的利用生物炭修复重金属污染土壤提供指导。
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近年来，土壤环境问题已经成为关注焦点，尤其是耕地土壤环境污染问题受到了广泛关注。最近的一项

研究结果显示：我国土壤中 As、Cd、Cr、Hg和 Pb的含量水平分别为 9.73、0.34、65.68、0.07和

36.83 mg·kg−1，其中 Cd平均含量超过《土壤环境质量农用地土壤污染风险管控标准（试行）》（GB15618-
2018）的限值（0.30 mg·kg−1）[1]。土壤重金属污染主要与人类活动有关，比如化工、机械制造和矿物开采等

工业生产活动，以及灌溉、农药喷洒、肥料施用等农业生产活动[2-3]。重金属进入土壤后无法通过降解方式被

去除，其在土壤中积累对人体健康和生态环境构成威胁[4-5]。目前，土壤中重金属去除方法主要涉及淋洗法、

植物提取法和电动修复。淋洗法使用大量化学淋洗剂，易于破坏土壤理化性质，不适用于大面积农田土壤修

复；植物提取法效率低，修复时间漫长，难以保障农业生产；电动修复受限于能耗较高、土壤传质效率低和

pH不可控，经济适用性和可操作性较低[6]。实际上，土壤中重金属的形态直接影响其生物可利用性和迁移

性，进而影响其对人体健康和生态环境的风险[7]。施加钝化剂调控土壤中重金属的形态，能有效阻控重金属

从土壤向农作物和其他环境介质迁移。

生物炭是生物质在缺氧条件下炭化得到的富含碳的固体材料，其还田在污染土壤修复、土壤改良和应对

气候变化方面的重要作用受到了广泛关注[8]。在重金属污染土壤修复方面，生物炭表面丰富的极性官能团、

较高的电负性和阳离子交换量使其通过络合、沉淀、静电吸附和离子交换等作用机制吸附-固定重金属，使重

金属向着稳定形态转变；生物炭也通过提高土壤 pH和有机质含量等性质间接影响土壤中重金属形态，降低

重金属的生物有效性和迁移性[9]。此外，生物炭也会影响土壤中细菌等微生物群落组成，进而影响重金属的

生物可利用性。比如，稻壳生物炭提高了土壤中变形菌门细菌属 Steroidobacter 的相对丰度，有助于吸附和

固定重金属，比如 Cd[10]。木屑和花生壳生物炭显著降低了土壤中变形菌门和拟杆菌门细菌的相对丰度，这
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两类细菌会导致土壤中可利用性 Cd浓度水平升高[11]。土壤中异养细菌等微生物呼吸过程生成二氧化碳也会
影响土壤重金属的形态[12]。尽管已有研究报道了生物炭通过调控土壤细菌群落组成影响重金属的可利用性，
但土壤细菌群落组成变化如何影响土壤中重金属的形态还不十分清楚。

为此，本研究以农林废弃物制备生物炭，通过室内培养实验，探讨生物炭原料和热解温度对土壤细菌群
落组成和重金属形态的影响，揭示土壤中重金属形态转变与细菌群落组成变化之间的关系，为合理使用生物
炭稳定土壤中重金属提供科学依据和数据支撑。 

1    材料与方法
 

1.1    生物炭的制备和表征

将木屑（MX）、大豆秸秆（DJ）和玉米秸秆（YJ）用自来水清洗表面灰尘，于 80 ℃ 烘箱中干燥后，
分别在 200、400和 600 ℃ 的马弗炉中缺氧热解 4 h（以 10 ℃·min−1 的速率升温至目标温度），冷却至室温
后，取出炭化物质，用玛瑙研钵研磨后过 100目筛。按照原料来源，所得生物炭分别标记为 MX生物炭、
DJ生物炭和 YJ生物炭。再根据热解温度，所得生物炭分别记为 MX200、MX400、MX600、DJ200、
DJ400、DJ600、YJ200、YJ400、YJ600。生物炭的 pH和电导率（EC）采用水浸提法测定（固体质量与液
体体积之比为 1∶10）。灰分（Ash）含量通过马弗炉高温灼烧（650 ℃，4 h）的方法测定。采用元素分析仪
（Vario EI型）测定碳（C）、氢（H）和氮（N）元素的含量，氧（O）含量通过质量平衡法计算。生物炭
比表面积采用 N2-BET比表面积分析仪（ASAP-2020型）在 77 K条件下吸附高纯氮气测定。固态13C核磁
共振谱（13C CPMAS NMR）在频率为 100.36 MHz，魔角旋转速率为 8.0 kHz条件下分析生物炭的碳组成
特征。 

1.2    土壤样品采集与分析

表层土壤（0~20 cm）采自山西省太原市郊区某农田，自然风干后过 10目筛，备用。根据《土壤农化分
析》，pH通过水浸提法（固液比为 1∶2.5）用 pH计测定；阳离子交换量（CEC）采用乙酸铵交换法测定；
土壤有机质（SOM）采用重铬酸钾容量法-外加热法测定；土壤粒径分布采用激光粒度分析仪测定。重金属
形态采用 Tessier五步连续提取法提取。采用电感耦合等离子体发射光谱法（ICP-OES, PerkinElmer Optima
7300V, 美国）测定重金属。原始土壤基本理化性质：pH为 7.81，SOM为 47.1 g·kg−1，CEC为 31.1 cmol·kg−1，
以及粘粒、粉粒和砂粒含量分别为 1.78%、13.5% 和 84.8%，属于壤质砂土。土壤中重金属总量采用
（HCl∶HNO3∶HF∶H2O2=6∶2∶2∶1）消解法提取[13]，ICP-OES测定。原始土壤中 Cr、Cd、Mn和 Zn的总量
分别为 491、0.27、703和 206 mg·kg−1，其中 Cr含量超过了《土壤环境质量标准》（GB15618-2018）农用
地风险筛选值（pH>7.5）。生物炭中 Cr、Cd、Mn和 Zn含量范围分别为 1.12~3.56、0.001~0.063、
6.72~45.70和 4.22~38.10 mg·kg−1。与原始土壤相比，生物炭与土壤混匀后的重金属总量和形态几乎未受到
影响。 

1.3    实验设计

称取 200 g土壤，添加 1%（质量分数）的生物炭，混匀后装入灭菌处理的塑料花盆（底部垫有尼龙布
以防土壤从花盆底部渗水孔漏出），于 25 ℃ 恒温恒湿培养箱培养 30 d，期间采用称重法每 3 d补充适量的
灭菌去离子水，使土壤水分保持为 70% 的田间持水量。每个处理设置 3个重复。培养结束后，一部分新鲜
土壤样品用于细菌群落检测；剩余土壤风干，研磨过 100目筛，装入自封袋密封，备用。土壤基本化学性质
（pH、CEC和 SOM）、重金属总量和形态检测分析方法同 1.2部分。 

1.4    土壤细菌群落组成分析方法

根据 MagPure soil DNA LQ Kit（D6356-03，广州美基生物科技有限公司）试剂盒说明书提取土壤细菌
的 DNA，0.8% 琼脂糖凝胶电泳法测定 DNA。采用正向引物 338F（5'-ACTCCTACGGGAGGCAGCA-3'）
和反向引物 806R（5'-GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3'）进行 V3-V4区 16S rRNA基因的 PCR扩增。
PCR扩增条件：初始变性（98 ℃、30 s），循环（98 ℃、15 s；50 ℃、30 s；72 ℃、30 s）27次，72 ℃ 保
持 5 min，退火为 4 ℃ 下保持 10 min。用 2% 琼脂糖凝胶电泳法处理扩增片段，切下靶片段，用 Axygen
DNAGel  Extraction  Kit凝胶试剂盒（AP-GX-250，Axygen，美国）回收。Quant-iT  PicoGreen  dsDNA
Assay Kit试剂盒（Thermo Fisher，美国）用于定量 Microplate读数器（BioTek，FLx800，美国）中的
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PCR产物，根据每个样品所需的数据量混合样品。纯化后的扩增物以等摩尔量聚合，并用美国 Illumina公司
的 TruSeq  Nano  DNA  LT  Library  Prep  Kit进行建库，取适量文库利用 Agilent  High  Sensitivity  DNA
Kit（Agilent，美国）进行 2 100质检，使用 Quant-iT PicoGreen dsDNA Assay Kit（Thermo Fisher，美国）
的 Promega QuantiFluor（Promega，美国）进行库的定量。对合格的文库，在 Illumina平台上利用 MiSeq
Reagent Kit V3（600次循环）（Illumina，美国）的MiSeq机器进行双端测序（2×300 bp）。 

1.5    数据分析方法

数据采用 Excel和 SPSS22.0进行计算处理和统计分析，采用 Origin 2021绘制柱状图。处理组之间的差
异显著性通过 SPSS22.0中的单因素方差分析（ANOVA），再进行 Tukey事后检验获得（显著性水平设为
p<0.05）。采用微科盟生科云工具做冗余分析（RDA）图。 

2    结果与讨论
 

2.1    生物炭的基本理化性质表征分析

从表 1可以看出，热解温度从 200 ℃ 升高到 600 ℃，生物炭中 C含量从 63.7%~71.9% 增加到 83.9%~
89.5%，H含量从 4.56%~5.69% 降低到 1.45%~1.69%，O含量从 20.8%~30.3% 降低到 4.64%~7.69%。这与
以往的研究结果一致[14-15]。热解温度升高，炭化程度指数（H/C原子比）和极性指数（O/C原子比）显著降
低，分别表示了炭化程度的增强和表面极性官能团的减少。这是因为在生物质缺氧热解过程中，脂肪酸、纤
维素、半纤维素和木质素等原始有机组分发生变化，长链逐步断裂，稠环逐渐形成，并伴随着脱水反应[15]。
这些反应过程也使生物炭的 C/N原子比逐渐增大（除了 YJ400）。MX生物炭的 C/N原子比较秸秆生物炭
更高，这与其原料中 N含量较低有关[16]。生物质热裂解过程也使生物炭内部微孔逐渐增多，增大了生物炭比
表面积。热解温度升高，生物炭的 pH和 EC逐渐增大，这与灰分中 K、Na、Mg、Ca等金属盐类不断积累
有关[17]。
 
 

表 1  生物炭的基本理化性质

Table 1  Basic physicochemical properties of biochars

生物炭 C H N O H/C O/C C/N pH EC/（ds·m−1） 灰分 比表面积/（m2·g−1）

MX200 63.7% 5.69% 0.326% 30.30% 1.070 0.357 225 6.12 1.01 1.11% 1.52

MX400 79.6% 3.22% 0.335% 15.20% 0.485 0.143 273 9.23 1.04 1.57% 10.20

MX600 89.5% 1.69% 0.307% 6.78% 0.227 0.057 337 10.10 1.66 1.71% 318.00

DJ200 71.9% 5.32% 0.776% 20.80% 0.888 0.217 108 7.40 1.31 1.19% 1.65

DJ400 84.3% 2.61% 0.752% 10.60% 0.372 0.094 131 9.89 4.10 1.75% 59.20

DJ600 88.4% 1.45% 0.690% 7.69% 0.197 0.065 149 10.10 6.23 1.79% 292.00

YJ200 63.5% 4.56% 0.708% 26.30% 0.862 0.311 104 7.15 1.33 4.88% 1.98

YJ400 70.9% 2.74% 1.110% 18.30% 0.464 0.194 74 8.91 1.41 6.96% 7.86

YJ600 83.9% 1.57% 0.751% 4.64% 0.225 0.041 130 11.00 6.24 9.17% 310.00
 

固态13C NMR分析（表 2）结果给出了不同碳组成的相对化学位移（δ，无量纲），包括：烷基碳

（δ  0~45）、N-取代烷基碳和甲氧基取代烷基碳（δ  45~63）、O-取代烷基碳（δ  63~108）、芳香碳

（δ 108~148）、酚基碳（δ 148~165）、羧基和羰基碳（δ 165~220）[18-19]。热解温度升高使生物炭中脂肪碳

（δ 0~45、δ 45~63和 δ 63~108）和酚基碳（δ 148~165）减少，而芳香碳（δ 108~148）增多，表明生物炭

的炭化程度升高[18]，这与 H/C原子比降低的结果一致。羧基碳和羰基碳以外的极性碳组分（δ 45~63、
δ 63~108和 δ 148~165）含量随热解温度的升高而降低，这与极性指数变化趋势一致。生物质于 200 ℃ 及以

下温度热解主要发生水分和轻挥发分的挥发；200~500 ℃ 主要是纤维素和半纤维素快速裂解；大于 500 ℃
主要是木质素和其它强化学键有机质的分解[20]。这一变化过程解释了生物炭炭化程度和极性组分随热解温度

变化的规律。本研究中的羧基和羰基碳（δ 165~220）含量随热解温度升高而增多，是因为制备生物炭过程中
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马弗炉中存在少量的氧气，使生物炭发生一定程度的氧化。
 

2.2    施用生物炭对土壤基本化学性质和细菌群落结构的影响

生物炭对土壤 pH、CEC和 SOM的影响如图 1所示。除施用 DJ600外，生物炭未显著影响土壤 pH，

 

表 2  固态13C NMR 分析碳的相对化学位移积分结果分布规律

Table 2  Distribution of integral results of relative chemical shift for carbon analysis by solid state 13C NMR

处理组 δ 0~45 δ 45~63 δ 63~108 δ 108~148 δ 148~165 δ 165~220 脂肪碳 芳香碳 极性碳

MX200 28.20 16.90 32.1 15.9 8.05 5.00 72.7% 22.6% 58.5%

MX400 17.20 5.87 15.4 38.3 6.01 17.30 38.4% 44.3% 44.5%

MX600 7.01 2.00 11.8 50.3 4.12 24.70 20.8% 54.4% 42.6%

DJ200 29.30 8.94 28.2 22.4 9.02 9.65 61.8% 29.2% 51.9%

DJ400 10.30 4.78 17.3 45.1 3.94 20.00 31.9% 48.4% 45.4%

DJ600 6.12 3.02 14.8 50.0 2.31 24.70 23.7% 51.8% 44.4%

YJ200 32.40 14.40 26.9 14.4 6.03 8.35 71.6% 20.2% 54.5%

YJ400 19.80 7.35 20.4 29.7 4.88 10.10 51.6% 37.5% 46.3%

YJ600 8.33 3.21 16.7 42.1 3.04 17.90 30.9% 49.5% 44.8%
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(c) 施用生物炭对土壤SOM的影响
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图 1    施用生物炭对土壤基本化学性质和细菌群落组成的影响

Fig. 1    Effects of biochar application on basic chemical properties and bacterial community composition of soils
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是因为生物炭施加量较低（<3%）时，对弱碱性土壤 pH的影响不显著[21]。此外，仅施用 DJ400和 DJ600处

理土壤 pH显著高于 DJ200处理（p<0.05），其余生物炭的热解温度对土壤 pH无显著影响（p>0.05）。与

此同时，DJ200和 YJ400显著升高了土壤的 CEC（p<0.05），其余生物炭几乎无影响（p>0.05）。这些结

果表明 DJ生物炭对土壤 pH和 CEC的影响与 MX生物炭和 YJ生物炭显著不同。生物炭是富含碳的有机物

质[22]，增加了 SOM含量，其中MX600、DJ400、YJ400和 YJ600处理组具有差异显著性（p<0.05）。

生物炭对土壤细菌群落组成的影响与生物炭原料来源和热解温度密切相关（图 1）。生物炭不仅具有多

孔性的结构，而且含有丰富的营养物质，为某些特定细菌群落的生长提供了有利的栖息环境[23]，比如变形菌

门。DJ和 YJ生物炭显著降低了放线菌门的相对丰度（p<0.05，除 YJ200），研究表明该类细菌对土壤有机

质的降解效率较低，对难利用的有机质降解更缓慢[24]；MX生物炭对放线菌门无显著影响（p>0.05），因为

木质生物炭中易于利用的可溶性有机质较少[25]。而生物炭对放线菌门，芽单胞菌门、拟杆菌门和硝化螺旋菌

门的影响差异显著。DJ200、DJ400、YJ400和 YJ600显著增加了土壤中芽单胞杆菌门的相对丰度

（p<0.05）。MX600和 DJ200显著增加土壤中拟杆菌门的相对丰度（p<0.05）。DJ和 YJ生物炭显著增加

了硝化螺旋菌门的相对丰度（p<0.05）。硝化螺旋菌参与土壤氮循环过程，易受到 pH和铵态氮含量等土壤

化学性质的影响[26]。DJ和 YJ生物炭的氮元素含量显著高于 MX生物炭（表 1），能为硝化螺旋菌门生长提

供更多含氮营养物质。生物炭对土壤中酸杆菌门（除 DJ400处理组）和绿弯菌门的相对丰度无显著影响

（p>0.05）。 

2.3    施用生物炭对土壤重金属形态的影响

生物炭对土壤 Cr、Cd、Mn和 Zn形态的影响如图 2所示。在所有处理组中，残渣态重金属是主要存在

形态之一，大多数生物炭处理组对土壤中残渣态重金属含量影响并不显著。对于 Cr，除了可交换态未检出，

生物炭对土壤中其余 4种形态的 Cr含量无显著影响（p>0.05）。Cr易于在 Cr(VI)和 Cr(III)两种价态之间

转变，并且两者稳定性差异较大。Cr(VI)常以阴离子形态存在，不易被土壤和生物炭颗粒吸附；Cr(III)却与

之相反[27]。因此，对于主要以残渣态存在的 Cr，生物炭并未显著影响其形态分布。

MX生物炭显著增加了土壤中可交换态 Cd和 Mn的含量（p<0.05，除了 MX200中的 Cd）。

MX600显著增加了碳酸盐结合态 Cd（ p<0.05）。MX200和 MX600显著增加了碳酸盐结合态

Mn（p<0.05）。可见，MX生物炭使土壤中 Cd和 Mn易于向不稳定的形态转变。一方面，木质生物炭的可

溶性有机质芳香性较强，生物可利用性较低，不易于矿化[28]，导致其显著增加了土壤中可交换态 Cd和

Mn含量，不利于 Cd和 Mn的稳定[29]。另一方面，木质生物炭因具有较大的比表面积，为微生物提供了更

好的栖息环境，显著促进了某些细菌等微生物的生长，促进了 Cd和Mn向不稳定形态转变[30]。

与 Cd和 Mn不同，MX生物炭对 Zn的形态无显著影响（p>0.05）；DJ600和 YJ600分别显著增加了
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和降低了土壤中碳酸盐结合态 Zn（p<0.05），较低温度制备的 DJ和 YJ生物炭对其无显著影响（p>
0.05）。YJ600中含有最为丰富的灰分，有助于 Zn形成稳定性的沉淀物[31]。此外，研究发现 Zn的形态也与
土壤细菌群落组成变化有关[32]。 

2.4    施加生物炭影响土壤重金属形态的关键调控因子

图 3给出了生物炭理化性质、土壤基本化学性质和土壤细菌群落组成对土壤中重金属形态影响。生物炭
pH和芳香碳含量都与碳酸盐结合态和铁锰氧化物结合态 Cr正相关。极性碳和脂肪碳与碳酸盐结合态和铁锰
氧化物结合态 Cr负相关，却与残渣态 Cr有一定正相关。一方面，丰富的极性官能团，能通过静电作用、离
子交换作用和表面络合作用吸附 Cr[33]。另一方面，脂肪碳为土壤细菌提供易于利用的碳源，有助于 Cr的稳
定，这在后续分析中得到了证实。生物炭的芳香碳含量与铁锰氧化物结合态 Mn和 Zn正相关。在土壤细菌
作用下，生物炭及其可溶性组分中的芳香碳发生老化，有利于形成相对稳定的铁锰氧化物结合态重金属[34-35]。
有机结合态 Cr、Mn和 Zn都与生物炭的比表面积正相关，这是因为重金属在生物炭表面发生了络合、离子
交换、静电作用和沉淀作用等吸附行为[36]。生物炭的 C/N原子比与碳酸盐结合态 Cd和 Mn正相关，因为生
物炭较高的 C/N原子比影响土壤细菌等微生物的呼吸过程中 CO2 的生成[12]。生物炭的极性碳和灰分都与残
渣态 Zn有一定正相关性。因为生物炭的极性官能团对弱碱性土壤中重金属吸附-固定起关键作用，有助于降
低重金属的可利用性[37]。生物炭的灰分能降低非均相成核潜势，促进 Zn发生非均相沉淀[31]。

土壤细菌群落组成变化也对重金属可利用性具有重要影响[38]。土壤中重金属可利用性与其形态密切相
关。RDA分析结果显示（图 3），拟杆菌门与生物炭的极性碳和脂肪碳正相关。拟杆菌门是一种生长速度
快、碳利用效率低的共生类群，脂肪碳含量较高的生物炭为其提供了丰富的易于利用的碳源[39]。另外，生物
炭表面极性官能团作为水结合中心形成水簇[40]，有利于提高生物炭微域营养物质的可利用性。拟杆菌门与碳
酸盐结合态和铁锰氧化物结合态 Cr负相关，却与残渣态 Cr正相关，表明土壤中拟杆菌门细菌的增加有助
于 Cr的稳定。拟杆菌门细菌对高价态的无机物有还原作用[41]。能将 Cr(VI)还原为易于形成沉淀 Cr(III)。放
线菌门与碳酸盐结合态 Cd和生物炭 C/N原子比正相关。因为放线菌门有溶磷和固氮作用，生物炭高 C/N原
子比为其提供充足的碳源进行呼吸[42]，使较稳定的磷酸盐向不稳定的碳酸盐转变，促进了 Cd向不稳定形态
的转变。酸杆菌门和芽单胞杆菌门都与碳酸盐结合态 Cd负相关。最近的一项研究也发现，土壤中芽单胞杆
菌与可利用性 Cd显著负相关，表明该类细菌的增多有助于 Cd的稳定[3]。变形菌门和拟杆菌门与可交换态
Cd负相关，表明两类细菌的减少不利于 Cd的稳定。比如，MX600降低了拟杆菌门的相对丰度（图 1），
增加了可交换态 Cd含量（图 2）。可交换态 Mn与酸杆菌门和芽单胞菌门负相关，却与放线菌门正相关。
有研究报道放线菌门中富含 Mn氧化细菌，能将 Mn(II)氧化成 Mn(III)和 Mn(IV)，有助于形成 Mn沉淀
物[43]。这与本研究的结果相反，是否意味着放线菌门中也存在活化 Mn的特定菌属，尚待深入研究。酸杆菌
门、芽单胞杆菌门和硝化螺旋菌门都与铁锰氧化物结合态 Zn正相关，却与残渣态 Zn负相关，表明这两类细
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图 2    生物炭对土壤中重金属形态的影响

Fig. 2    Effects of biochar on heavy metal forms in soil
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菌对本研究土壤中 Zn有一定活化作用。另外，这 2类细菌也与土壤的 SOM和 CEC以及生物炭的 EC正相
关，却与生物碳的 C/N原子比负相关。最近的一项研究也发现，硝化螺旋菌对施加氧化锌纳米颗粒土壤中可
利用性 Zn有积极影响，并且这一过程受到有机质、离子强度、矿物类型和含量等土壤性质的影响[44]。 

3    结论

1）土壤 pH、CEC和 SOM受到所施加生物炭原料来源和热解温度的综合影响：DJ600显著提高的土

壤 pH；DJ200和 YJ400显著升高了土壤的 CEC；MX600、DJ400、YJ400和 YJ600显著增加了 SOM含

量。另外，生物炭对土壤细菌群落组成也有重要的影响：MX、DJ和 YJ生物炭都增加了土壤中变形菌门的

相对丰度；DJ和 YJ生物炭显著降低了放线菌门的相对丰度，却显著增加了硝化螺旋菌门的相对丰度；芽单

胞杆菌门和拟杆菌门受到生物炭原料来源和热解温度的综合影响。

2）生物炭丰富的极性碳和较大的比表面积有助于 Cr、Mn和 Zn的稳定；生物炭较高的 C/N原子比不

利于土壤中 Cd的稳定。更值得注意的是，生物炭调控土壤细菌群落组成也影响重金属的形态，拟杆菌门相

对丰度增加有助于土壤中 Cr和 Cd的稳定；酸杆菌门、芽单胞杆菌门和硝化螺旋菌门相对丰度增加对土壤

中 Zn有一定活化作用，土壤 SOM和 CEC提高也促进了这一过程的发生。显然，生物炭调控土壤细菌群落

组成变化对重金属稳定性有重要影响，应引起足够的重视。
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图 3    生物炭基本理化性质、土壤基本化学性质、门级细菌和重金属形态之间的冗余分析

Fig. 3    Redundancy analysis between basic physicochemical properties of biochar, basic chemical properties of soil,
phyla of bacteria, and heavy metal speciation
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Influences of biochar application on soil bacterial community composition and
heavy metal speciation

ZHANG Hongyu, ZHANG Guixiang*, PING Long, DOU Jingshui, FENG Miaozhuang, DUAN Xiang
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*Corresponding author, E-mail: zhanggx@tyust.edu.cn

Abstract    Wood chips, soybean straw and corn stalks were used to produce biochars by pyrolysis at 200, 400
and 600   ℃ under  oxygen-limited  condition.  To  probe  into  effects  of  biochars  on  bacterial  community
composition and speciation of  heavy metals  (Cr、Cd、Mn and Zn) as  well  as  their  interactions,  biochars  at  the
application rate of 1% (mass proportion) were added into soil to incubate for 30 days. The results showed that
biochar  significantly  increased the  relative  abundance of  Proteobacteria  in  soil  (p<0.05).  Soybean-derived and
corn  straw-derived  biochars  significantly  decreased  the  relative  abundance  of  Actinobacteria  (p<0.05),  but
significantly  increased  the  relative  abundance  of  Nitrospira  in  soil  (p<0.05).  The  relative  abundances  of
Gemmatimonadetes  and  Bacteroidetes  were  related  to  biochar  feedstocks  and  pyrolysis  temperatures.  The
changes  in  heavy  metal  speciation  in  soil  were  affected  by  biochar  feedstocks,  pyrolysis  temperatures,  heavy
metal types,  and  bacterial  community  composition.  Specifically,  biochars  prepared  at  200  and  400   ℃
significantly increased exchangeable Cd contents  in soil  (p<0.05),  which was not  conducive to the stability of
Cd. Effects of biochars on the speciation of Mn in soil were similar to those of Cd. Biochars had little influence
on  the  speciation  of  Cr,  but  had  a  complicated  influence  on  the  speciation  of  Zn  in  soil.  The  results  of
redundancy  analysis  showed  that  polar  functional  groups  on  biochar  surface  and  the  specific  surface  areas  of
biochars  contributed  to  the  stability  of  Cr,  Mn  and  Zn  in  soil.  High  C/N  atomic  ratios  of  biochars  were  not
conducive to the stability of Cd in soil. Bacteroidetes had positive effects on the stability of Cr and Cd in soil.
Acidobacteria, Gemmatimonadetes, and Nitrospira had certain activation effects on Zn in soil. The results of this
study  provide  a  guidance  for  scientifically  and  reasonably  using  biochars  to  remediate  heavy  metals-
contaminated soils.
Keywords    soil; biochar; heavy metal; speciation; bacterial community composition
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