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猪场废水与氮肥水平对土壤氮矿化特性影响研究
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摘 要：土壤氮素利用效率与土壤供氮能力密切相关，而猪场废水灌溉和外源氮肥的施入都会影响到土壤的供氮能

力，研究猪场废水灌溉条件下土壤氮素的释放规律可为合理施肥及提高氮素利用效率提供理论依据。试验设5个处

理：猪场废水高氮处理（PWH，目标含氮量（以纯氮计）为105 mg/kg），猪场废水低氮处理（PWL，目标含氮量（以纯氮

计）为66 mg/kg），清水高氮处理（CKH，目标含氮量（以纯氮计）为105 mg/kg），清水低氮处理（CKL，目标含氮量（以

纯氮计）为66 mg/kg），CK为清水不施氮处理，每个处理重复3次。通过室内常温培养试验，分别在培养的第7、14、

21、28、35、42天测定土壤铵态氮、硝态氮及全氮量，研究了等氮量投入猪场废水与清水（自来水）相比氮素矿化及其

影响因素差异。培养期间，各处理土壤全氮和铵态氮呈逐渐下降的趋势。硝态氮随培养期延长呈逐渐上升的趋

势。猪场废水高氮PWH处理铵态氮和硝态氮量在培养末期均为最高，分别达40.12 mg/kg和152.32 mg/kg，清水高

氮CKH处理在培养末期全氮量最高，为0.43 g/kg。培养前期土壤氮素矿化较快，中后期变化较慢，土壤供氮平稳，

同一时段不同处理土壤累积矿化氮量存在显著差异(P<0.05)，表明不同外源氮肥输入对土壤氮素的矿化能力影响

显著。PWH、PWL、CKH、CKL处理最大累积矿化氮量分别为59.69、31.07、24.26、23.49 mg/kg。土壤氮素的矿化速

率随着培养时间的增加而逐渐降低，且等氮投入的猪场废水培养处理土壤氮素矿化速率显著高于清水处理。综上

所述，猪场废水高氮PWH处理的供氮能力最强，该处理有利于土壤微生物数量及脲酶、蛋白酶活性的增加。
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0 引 言

近年来，规模化养殖业迅猛发展，致使畜禽粪便和养殖废水等废弃物被随意丢弃或排放，对生态环境造

成很大的负面影响[1-2]。猪场废水含氮量较高，而且含有丰富的营养成分，经厌氧处理后回灌农田，不仅能够

缓解农村生态环境压力，还可以实现减施氮肥和提升地力的目标。针对猪场废水资源化利用的研究，主要

集中在猪场废水灌溉对土壤养分和重金属、有机污染物负荷的影响[2-4]、对土壤生物学特性和微生物群落的

影响[5]以及对作物生长和品质的影响[6]等。

土壤中的氮素大部分以有机态形式存在，这部分氮素不能被作物直接吸收利用。不同形态氮可以在不

同环境条件下发生形态之间的转化[7]，而有机氮只有通过土壤微生物将其转化为矿物氮才能被作物吸收，该

过程即土壤氮的矿化，是土壤氮素循环重要组成部分，也是反映土壤供氮能力的重要因素。目前，国内外对

土壤氮素矿化的研究主要集中在土壤氮素矿化的量化方法[8-9]，非生物因子（如温度、水分及土壤类型）对土

壤氮素矿化的影响[10-12]及对土壤氮素矿化模拟和模型研究[13]等方面。在非生物因子对土壤氮素矿化的影响

研究方面多数学者只关注单一因素对氮矿化的影响，而针对组成成分复杂的非常规水源灌溉条件下土壤氮

素的矿化、释放规律研究并不多见。研究表明，城市生活污水等非常规水灌溉能够改善土壤性能，促进表层

收稿日期: 2017-04-19

基金项目：国家自然科学基金项目（51779260，51679241，51479201）；中央级科研院所基本科研业务费（FIRI2017-12）；“十三五”国家重点研发计

划专项课题（2016YFD0800703，2016YFD0800704)

作者简介：杜臻杰（1982-），男，河南新乡人。助理研究员，博士，主要从事农业水资源与水环境方面的研究。E-mail: imdzj11@163.com

通信作者：齐学斌（1963-），男，陕西户县人。研究员，博士生导师，主要研究方向为农业水资源优化配置与调控。E-mail: qxb6301@sina.cn

49



微生物数量的增加，改变微生物群落结构，提高土壤生物活性[14-17]，而这些因素尤其是生物因子的改变可能

会导致土壤氮库的释放规律发生改变。因此，有必要对非常规水源灌溉条件下土壤氮素的释放规律和土壤

环境中关键生物因子的响应特征进行深入的研究。畜禽养殖废水相比城市的再生水来说，含氮量高，成分

更为复杂[18]。笔者前期的田间试验发现[19]，猪场废水适宜灌溉模式能够改善土壤大团聚体结构和肥力状况，

提高土壤持水性能，进而对土壤有机氮的矿化产生激发效应。不过田间条件下很难定量描述猪场废水灌溉

土壤的氮素矿化释放规律，而且该过程中生物因子和氮素释放的互作机制并不清楚，鉴于此，以华北平原典

型潮土为研究对象，利用室内常温培养方法，研究等氮投入的猪场废水与清水（本文所说的清水均为自来

水）培养土壤相比铵态氮、硝态氮、氮矿化量及矿化速率等的差异特征，分析不同处理土壤氮素释放规律，探

讨该过程中起关键作用的生物因子，以期为安全高效利用猪场废水、提高氮素利用效率及防止面源污染提

供科学依据，也为推进化肥减量提效及实现2020年零增长目标提供理论指导和技术支持。

1 材料与方法

1.1 试验材料

供试土壤采自中国农业科学院河南新乡农业水土环境野外科学观测试验站，土壤质地为粉砂黏壤，取

土时间为2015年6月10日，试验时间为2015年7月2日—8月12日。试验站位于北纬35°19"，东经113°53"，

海拔73.2 m，年均气温14.1 ℃，年均降水量约588.8 mm，无霜期210 d，日照时间2 398.8 h。猪场废水取自新

乡市盛达牧业有限公司，公司建有大型微生物厌氧发酵处理系统，试验所用猪场废水已进行厌氧发酵，水质

见表1，土壤基本理化性状见表2。

表1 试验用水水质状况

水质

清水

厌氧废水

NO3-N/（mg·L-1）

0

3.05

NH4
+-N/mg·L-1)

0.75

620.36

全氮量/(mg·L-1)

1.06

651.23

全磷量/(mg·L-1)

0.86

6.91

高锰酸盐指数/( g·L-1)

0

639

pH值

7.06

6.76

总含盐量/( g·L-1)

0.96

9.57

表2 试验前土壤基本理化性质

土层深度/

cm

0~20

20~40

40~60

pH值

8.16

8.34

8.50

体积质量/

（g·cm-3）

1.39

1.33

1.49

总孔隙度/%

47.55

49.81

43.77

质地/（g·kg-1）

黏粒

164.13

186.31

283.14

粉砂粒

465.93

367.24

458.19

砂粒

369.94

446.45

258.67

全氮量/（g·kg-1）

0.89

0.88

0.55

全磷量/（g·kg-1）

0.76

0.83

0.75

有机质量/（g·kg-1）

19.62

9.63

4.13

1.2 试验方法

试验设 5个处理：猪场废水高氮处理（PWH，目标含氮量（以纯氮计）为 105 mg/kg），猪场废水低氮处理

（PWL，目标含氮量（以纯氮计）为66 mg/kg），清水高氮处理（CKH，目标含氮量（以纯氮计）为105 mg/kg），清

水低氮处理（CKL，目标含氮量（以纯氮计）为66 mg/kg），CK为清水不施氮处理，每个处理重复3次。具体方

法如下：分别称取500 g风干土样置于15个1 000 mL的三角瓶内，向三角瓶中加水使土壤含水率达到田间持

水率60%（供试土壤的田间持水率为33.76%，0~20 cm土层体积质量为1.39，500 g土的需水量为72.85 mL），

其中，PWH处理使用稀释1/5倍猪场废水（据田间试验适宜灌溉质量浓度而定），PWL处理使用稀释1/10倍的

猪场废水，CKH、CKL及CK均使用清水（自来水）。加水前，每个处理根据各自目标氮投入量（即105 mg/kg

和66 mg/kg)补充（NH4）2SO4（供试土壤偏碱性，采用生理酸性肥料硫酸铵为外源氮肥），其中，PWH处理补充

（NH4）2SO4量157.67 mg，PWL处理补充103.57 mg，CKH处理补充191.68 mg，CKL补充120.18 mg，CK不补

充。高氮组处理猪场废水PWH比清水CKH外源氮肥施用量少34.01 mg，低氮组处理猪场废水PWL比清水

CKL氮肥施用量少16.61 mg。处理完成后，将三角瓶用封口膜密封，以避免水分及氮素氨挥发和反硝化损

失，并于25 ℃恒温培养，在第0、7、14、21、28、35、42 天从每个培养瓶中分别取样（将瓶口打开，三点混合法）

测定全氮量、铵态氮和硝态氮，计算氮矿化量，期间用称质量法喷补失水。

室内分析试验参照文献[20]进行，其中，水样化学需氧量用重铬酸盐法测定；水样总氮用碱性过硫酸钾

消解紫外分光光度法测定；水样铵用纳氏试剂比色法测定；水样硝酸盐氮用紫外分光光度法测定；水样总磷

用钼酸铵分光光度法测定。土壤含水率测定采用烘干法；土壤pH值采用PHS-1型酸度计测定；土壤有机质
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采用重铬酸钾容量法-外加热法测定；土壤硝态氮量、铵态氮量、全氮量、全磷量采用德国BRAN LUEBBE

AA3连续流动分析仪测定；土壤累积矿化氮量(mg/kg，以N计)为当次取样所测得的矿质氮量与初始矿质氮

量之差；土壤氮矿化速率(mg/( kg·d))为单位时间内土壤氮的矿化量。（由于培养过程为密闭环境，本试验未

检测NH3）土壤细菌、真菌采用稀释平板法测定，培养基分别为牛肉膏蛋白胨、放线菌采用高氏1号培养基和

马丁氏培养基；脲酶活性采用苯酚—次氯酸钠比色法测定；蛋白酶活性采用茚三酮比色法测定。

1.3 数据处理

所得数据用EXCEL和SPSS 17.0等软件进行方差分析(在0.05水平上差异显著，在0.01水平上差异极显

著) ，不同处理间的多重比较采用LSD法分析。

2 结果与分析

2.1 不同处理下土壤氮组分的变化

2.1.1 全氮量的变化

图1为土壤全氮量随培养时间的变化规律。各处理全氮量随培养时间的延长均呈降低的趋势，PWH、

PWL、CKH及CKL处理的降幅分别为48.10%、49.23%、40.27%和48.49%，CK变化幅度较小，为20%。表明

施外源氮后，促进了土壤中有机物质的分解矿化，在此过程中氮素有一定的损失（气体氮的损失）。PWH处

理降幅显著高于CKH（P＜0.05），PWL处理与CKL处理相比，降幅差异不显著。猪场废水高氮PWH处理与

低氮PWL处理全氮降幅差异不显著；清水高氮CKH处理降幅显著低于低氮CKL处理（P＜0.05）

图1 各处理土壤全氮量的变化 图2 各处理土壤铵态氮量的变化

2.1.2 铵态氮的动态变化

图2为土壤铵态氮随培养时间的变化图。由图2可知，除CK外，各处理铵态氮量变化趋势与全氮基本

一致，在培养0~21 d迅速降低，然后降低速率趋缓，大约在30 d以后铵态氮处于较稳定的状态。PWH、PWL、

CKH及CKL处理的降幅分别为 62.94%、66.49%、78.01%和 83.35%，其中CK降幅较小，为 20.20%，CKL和

CKH处理降幅较大。PWH处理在培养末期铵态氮量最高，达到40.12 mg/kg。PWH处理铵态氮降幅显著低

于CKH处理，PWL处理铵态氮降幅显著低于CKL处理（P＜0.05）。猪场废水高氮PWH处理与低氮PWL处

理铵态氮降幅差异不显著，清水高氮CKH处理铵态氮降幅与低氮CKL处理差异不显著（P＜0.05）。

2.1.3 硝态氮的动态变化

图3为土壤硝态氮量随培养时间的变化。由图3可知，土壤硝态氮量的变化规律与铵态氮相反，随培养

时间的延长逐渐升高，各处理最大增幅在89.28%~511.72%之间，其中CK增幅较小，CKH、PWL和PWH处理

增幅较大。PWH处理在培养末期硝态氮量最高，达到152.32 mg/kg。在好氧条件下，土壤铵态氮通过硝化

作用迅速转化为硝态氮，因此，铵态氮随着培养时间的增加而急速下降，与之相反，硝态氮则呈上升趋势。

PWH处理硝态氮量升幅显著高于CKH处理，尤其是在培养开始的0~7 d。PWL处理硝态氮量升幅在0~7 d

显著高于CKL处理，在 14~21 d显著低于CKL处理（P＜0.05）。这说明猪场废水处理的供氮能力比等氮的

清水处理强。猪场废水高氮PWH处理与低氮PWL处理相比硝态氮量升幅差异不显著，不过PWH处理各培
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养阶段硝态氮量的绝对值显著高于PWL处理及其他处理。清水高氮CKH处理硝态氮量升幅与低氮CKL

处理差异不显著，各培养阶段CKH处理硝态氮量的绝对值显著高于CKL处理（P＜0.05）。

图3 各处理土壤硝态氮量的变化 图4 各处理土壤氮素矿化量的变化

2.2 不同施氮处理对土壤氮素矿化量的影响

图4表明，各处理土壤氮素矿化量的变化规律存在着明显差异。大致表现为培养前期迅速升高，培养后

期趋于稳定的趋势。这可能是由于在培养周期内氮转化相关指标如微生物数量和酶活性、pH值及碳氮比

（C/N）的变化有关。PWH处理0~7 d的升幅显著高于CKH处理，在7~21 d显著低于CKH处理。PWL处理

氮矿化量0~7 d的升幅显著高于CKL处理，在14~21 d显著低于CKL处理，而21~28 d又显著高于CKL处理

（P＜0.05）。猪场废水高氮 PWH处理氮矿化量 0~7 d的升幅显著高于低氮 PWL处理，在 7~21 d显著低于

PWL处理，而21~28 d又显著高于PWL处理。清水高氮CKH处理氮矿化量升幅在14~21 d显著低于CKL处

理，而21~28 d又显著高于CKL处理（P＜0.05）。整体来说，PWH处理各培养阶段氮矿化量的绝对值显著高于

PWL及其他处理。PWH、PWL、CKH、CKL处理最大累积矿化氮量分别为59.69、31.07、24.26、23.49 mg/kg，且

峰值出现的阶段不同。与CK相比，各处理土壤累积矿化氮量均显著增加，尤其是PWH处理。表明不同外

源氮输入对土壤氮素的矿化能力影响显著。

2.3 不同施氮处理对土壤氮素矿化速率的影响

图 5表明，随着培养时间的延长，各施氮处理土壤氮

素矿化速率下降明显。不同施氮处理的矿化速率大致可

以划分为3个阶段：0~7 d为第一阶段，各处理土壤的矿化

速率为 0.18~8.53 mg/（kg·d）；7~21 d为第二阶段，各处理

的矿化速率迅速下降为 0.48~3.80 mg/（kg·d）；21~42 d为

第三阶段，各处理的矿化速率下降缓慢，基本趋于平稳，矿

化速率为 0.26~2.00 mg/（kg · d）。PWH、PWL、CKH、CKL

处理在培养期间的平均矿化速率分别为 3.25、1.49、0.61、

0.52 mg/（kg·d）。

2.4 培养末期不同施氮处理氮矿化相关指标的比较

土壤氮矿化过程受土壤微生物、施肥、C/N、土壤质

地、pH 值、温湿度等多种因素的影响，矿化机理极为复

杂[19]。培养末期（第42天）各处理氮矿化相关指标特征见表3。与CK相比，猪场废水高氮PWH处理土壤微

生物、酶活性等指标均显著增高，其中，土壤细菌、真菌、放线菌、脲酶及蛋白酶活性比CK显著高出93.58%、

51.99%、24.15%、43.26%、52.84%；清水高氮CKH处理除了真菌和放线菌以外，土壤细菌、脲酶及蛋白酶活性

等指标也显著增高。高氮猪场废水PWH处理的微生物数量指标及脲酶、蛋白酶活性指标均显著高于清水

CKH处理，其中，土壤细菌、真菌、放线菌、脲酶及蛋白酶活性指标比CKH处理显著高出 51.80%、98.70%、

59.76%、10.38%、37.95%；低氮猪场废水PWL处理除脲酶以外，其他指标也显著高于清水CKL处理。不同氮

水平条件下，高氮处理PWH、CKH处理土壤细菌显著高出对应低氮处理PWL、CKL处理25.60%和46.32%；

图5 各处理土壤氮素矿化速率的变化
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猪场废水高氮PWH处理土壤霉菌、酵母菌也显著高于其他低氮处理。

表3 各处理氮矿化相关指标特征

处理

PWH

PWL

CKH

CKL

CK

细菌/106个

2.11±0.05a

1.68±0.02b

1.39±0.03c

0.95±0.02d

1.09±0.01d

真菌/103个

4.59±0.09a

3.64±0.07b

2.31±0.05d

2.45±0.08cd

3.02±0.03c

放线菌/105个

8.02±0.11a

6.57±0.14b

5.02±0.15c

5.16±0.19c

6.46±0.09bc

脲酶/（U·g-1）

2.02±0.01a

1.67±0.01c

1.83±0.01b

1.62±0.09c

1.41±0.09d

蛋白酶/（U·g-1）

2.69±0.09a

2.27±0.07b

1.95±0.04c

1.69±0.09d

1.76±0.09d

C/N

18±1.31b

19±1.52a

16±1.18c

15±1.23d

14±1.23d

3 讨 论

土壤氮素的矿化过程直接影响着土壤氮素供应状况。土壤C/N对土壤氮矿化有重要影响。土壤碳氮

比过高过低均不利于土壤氮素的供应，当土壤C/N为15~25时，土壤氮素的利用效率较高，植株的生长状况

较好[21]。本试验条件下，除CK外，各处理土壤C/N介于15~19，有利于土壤氮的矿化释放。此外，研究表明，

施用有机肥有利于土壤微生物活性的增加，进而导致铵态氮被土壤微生物固定[22]，使土壤中铵态氮量降低。

本试验条件下，猪场废水高氮处理PWH（原液稀释1/5，总N投入105 mg/kg）有利于促进土壤微生物数量和

酶活性的增加（表3），这也为土壤氮素矿化提供有利环境，激发土壤有机氮矿化释放更多的铵态氮（图2）。

PWH处理外源氮肥(NH4)2SO4的添加量比清水CKH处理少34.01 mg，而土壤累积矿化氮量显著高于CKH处

理，该结果对于减施氮肥、提高氮素利用效率具有重要的指导意义。在培养后期，各处理土壤铵态氮的累积

量较少，而硝态氮量较高，这是由于铵态氮最终会通过硝化作用转化成硝态氮（图3）。然而张玉树等[23]研究

发现，化肥与有机肥连年配施条件下土壤全氮和有机碳量随试验年限的增加而提高，土壤供氮能力并没有

随之增强，而呈逐年降低的趋势。这可能是由于研究区土壤的有机氮组分有关，有机氮组分包括酸解未知

态氮、非酸解性氮、氨态氮、氨基酸氮和氨基糖氮等，有机氮组分的分配比例影响着土壤供氮能力，非酸解性

氮和酸解未知态氮主要由稳定性氮化合物组成，不易被矿化，为难矿化有机氮。而氨态氮、氨基酸氮、氨基

糖氮等则比较容易被矿化，为易矿化有机氮[23]。如果试验处理能够增加易矿化氮的有机氮组分，那么该处理

的矿质氮量便会随培养时间的延长而增高；反之，如果处理增加了难矿化有机氮组分，土壤无机氮供应能力

便会随培养时间的延长呈降低的趋势。试验中PWH处理可能增加了氨态氮、氨基酸氮、氨基糖氮等组分的

比例，当然，这有待通过进一步的试验来证实。

研究还发现，外源氮肥的输入对土壤氮素矿化量影响较大。在不同培养阶段，土壤氮素矿化累积量表

现出一定的规律性，初步明确了不同处理下土壤氮矿化的动态特征。即外源氮肥输入后，培养初期土壤氮

素的矿化速率较快，在此阶段，氮素累积矿化量急速上升，表明土壤的供氮水平得到显著提高，培养21 d以

后，土壤氮素矿化速率及土壤氮素累积矿化量逐渐降低且趋于平稳（图4—图5）。土壤有机氮矿化是土壤微

生物活动的结果，而微生物作用在很大程度上依赖于土壤中养分的供应。在培养前期，土壤中有大量的有

机物质，加上外源氮肥的添加，为微生物提供了较多的碳源和养分，该阶段微生物活动及相关生化反应较为

剧烈，土壤氮矿化速率迅速达到了峰值，到了培养后期，土壤中有机碳已经很难分解，微生物活动趋于缓

和[24]。试验条件下，PWH处理相比其他处理，土壤氮素矿化累积量得到了显著提高，达到峰值时的累积矿化

氮量为59.69 mg/kg，表明猪场废水配施适宜施氮水平，能够激发土壤氮矿化因子的活性，如增加细菌、真菌

及放线菌的数量，提高脲酶和蛋白酶的活性（表3），进而提高土壤肥力和土壤供氮能力[25-26]。

氮素矿化速率与土壤氮素效率和氮损失的关系密切，能够反映某段时间内土壤氮矿化量及其分解释放

的难易程度[27]。试验表明，土壤氮素矿化速率随着培养时间的增加而逐渐降低，到培养中后期趋于平稳。这

与赵长盛等[28]研究结果一致。马兴华等[29]研究表明，烟草种植土壤的氮素矿化速率在培养初期呈正值；而在

培养4周以后，土壤氮素矿化速率降为负值。研究PWH处理的平均矿化速率达3.25 mg/（kg·d），高于其他

处理。矿化速率呈现的动态规律反映了该试验条件下土壤氮素转化的过程和途径，即在培养前期表现为土

壤氮矿化和释放，在培养的中后期则表现为土壤氮的同化和固定。本试验发现，猪场废水灌溉土壤氮素矿

化速率均显著高于清水灌溉处理，这与猪场废水中较高的有机物有关，该处理能够为微生物生长及活动提

供较为充足的碳源及营养（表3），从而促进有机氮的矿化与释放。
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4 结 论

1）室内恒温培养试验表明，各处理土壤全氮量和铵态氮量在培养期间呈逐渐下降的趋势，硝态氮量呈

逐渐上升趋势。土壤氮素在培养前期矿化速率较快，中后期变化较慢。等氮投入的猪场废水培养处理土壤

累积矿化氮量与氮素矿化速率显著高于清水培养处理。

2）PWH处理与等氮量投入的清水CKH处理相比，外源氮肥（NH4）2SO4的添加量减少34.01 mg，而土壤

累积矿化氮量显著高于CKH处理，表明猪场废水与少量氮肥配施有利于氮素的矿化，且能够实现氮肥减施

和氮素利用效率提高的目的。

3）各处理中，猪场废水高氮PWH处理供氮能力最强，因为该处理能够改善土壤微生态环境，提高细菌、

真菌、放线菌数量及土壤脲酶、蛋白酶活性，进而激发土壤氮库的矿化和释放。
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The Impact of Nitrogen fertilizer and Irrigation with Piggery
Wastewater on Nitrogen Mineralization

DU Zhenjie1,2,3, LI Ping1, CUI Erping1, QIAO Dongmei1, LIANG Zhijie1, QI Xuebin1,2

(1. Farmland Irrigation Research Institute, Chinese Academy of Agricultural Sciences, Xinxiang 453002, China;

2. Agriculture Water and Soil Environmental Field Science Research Station of Xinxiang City of Henan Province of CAAS,

Xinxiang 453002, China; 3. Key Laboratory of High Efficient and Safe Utilization of
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Abstract: Nitrogen input into soil influences nitrogen cycling and is closely related to nitrogen use efficiency. A

laboratory experiment was conducted in this paper to investigate the change in ammonium nitrogen (NH+
4-N), ni-

trate nitrogen (NO-
3-N) and total nitrogen (TN) in soil samples (0, 7, 14, 21, 28, 35 and 42 days) irrigated by pig-

gery wastewater and clean water（running water）under conditions that the nitrogen input in all treatments were

the same and that the nitrogen input in each treatment was set at a high level and a low level. The results showed

that TN and NH+
4-N gradually decreased over time under different treatments, while NO-

3-N increased. At the end

of the incubation, the content of TN, NH+
4-N and NO-

3-N in high N treatment was higher than those at low N treat-

ment. The maximum TN content was in CKH treatment (clean water with high nitrogen), while the maximum

contents of NH+
4-N and NO-

3-N were both in the PWH treatment (irrigating with piggery wastewater plus high ni-

trogen application). There was a significant difference in cumulative mineralized nitrogen among different treat-

ments (P<0.05). The results also demonstrated that nitrogen input impacted cumulative mineralized nitrogen in

two ways, and the cumulative mineralized nitrogen was the highest in the PWH treatment with a value of 59.69

mg/kg. The nitrogen mineralization rate decreased with the incubation time, and the nitrogen mineralization rate

under piggery wastewater treatments were significantly higher than that under clean water treatments despite

their different nitrogen managements. It is not difficult to conclude that the PWH treatment has the greatest nitro-

gen supplying capacity, due to the high microbial biomass and enzyme activity of nitrogen mineralization.

Key words: piggery wastewater; nitrogen fertilizer; nitrogen mineralization; soil micro-organism; enzyme activity
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