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摘　 要：挺水植物在生长期不仅可以作为“汇”从水体及底泥中吸收养分，在衰亡期还可以作为“源”不断向水环境中释
放氮、磷等营养物质，如果生物量过高则可能引起水体“二次污染”。为探究衡水湖典型挺水植物养分释放规律及影响植

物分解的微生物学机制，以优势种芦苇（Ｐｈｒａｇｍｉｔｅｓ ａｕｓｔｒａｌｉｓ）和水烛（Ｔｙｐｈａ ａｎｇｕｓｔｉｆｏｌｉａ）为研究对象，于 ２０２３ 年 ２ 月底在
河北衡水湖采用分解袋法开展原位分解实验，以水面上未接触水体的实验组模拟植物的“立枯分解”，水面下淹水实验组

模拟挺水植物在水体中的腐烂分解。结果表明：①芦苇与水烛在淹水与非淹水条件下分解速率具有极显著差异，淹水分
解更有助于芦苇与水烛腐烂分解，但长时间淹水可能会导致元素积累。②水烛比芦苇分解快，是由于分解速率与初始
氮、磷含量及氮、磷循环总基因相对丰度呈正相关，与初始纤维素、木质素、可溶性糖含量呈负相关。③固氮基因丰度随
分解程度的增加而逐渐增加，芦苇（分解中后期）与水烛凋落物氮含量的增加与固氮微生物的固氮基因呈正相关关系。
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李子威等：芦苇与水烛分解过程中氮磷释放特征及影响因素 ２０３７　

ｔｒｏｇｅｎｆｉｘｉｎｇ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ．
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水生植物作为水生态系统的初级生产者，具有提高水体透明度、增加溶解氧、净化水质等功能。水生植

物在河流和湖泊物质循环与能量流动中充当着重要角色，在其生长发育过程中，可不断从水体及底泥中吸

收氮、磷等营养物质，担任着“汇”的角色［１］。但水生植物进入衰亡期后，其凋落物［２］所包含的有机质和营养

物质会通过分解作用释放到水体中，水环境中营养盐浓度持续增加，担任着“源”的角色，如若水生植物生物

量庞大则会导致水体“二次污染”［３］。有研究表明［４］，当菹草残体生物量＜ ２ ｋｇ ／ ｍ２ 时，其残体腐烂分解对水
质影响较小，但当生物量＞ ３ ｋｇ ／ ｍ２ 时，菹草残体的腐烂分解将会严重污染水质。水生植物的腐烂分解是一
个包含生物、物理和化学的复杂过程，也是水生植物从萌发、生长到衰亡的必经阶段。另外，凋落物残体的

沉降会增加碳储量及沉积物层厚度，从而加速湖泊陆地化进程［５］。

凋落物的自然分解主要包括机械破碎、可溶性有机物的浸出以及在分解者作用下植物组织的分解等。

而影响凋落物分解的因素有很多，通常受到生物因素（如微生物群落、底栖动物丰度、凋落物质量等）和非生

物因素（如环境温度、气候、ｐＨ等）两方面的影响［６７］。相较于非生物因素，微生物群落及凋落物质量（Ｃ ／ Ｎ、
Ｎ ／ Ｐ、木质纤维素等）可能对分解速率的影响更为明显［８］。挺水植物作为水生植物的一类，其衰亡后并不会

立即沉入水中，而是在空气中先进行“立枯阶段”的腐烂分解，待挺水植物倒伏沉入水中后会因微生物的介

入而加速腐烂分解的进程。但由于立枯分解速率极低，大多数学者忽略了立枯阶段的研究，导致估算植物

腐烂，氮磷释放强度出现较大偏差。

前人关于凋落物分解的研究多集中在室内分解的模拟研究，且分解周期普遍较短，不能很好地还原自

然环境中凋落物分解的实际过程，而对于水面上立枯阶段的分解、水面下长时间的淹水分解过程中凋落物

质量、微生物群落共同影响的研究较少［９１０］。因此，本研究以全国普遍存在的、同时也是河北衡水湖中的两

种常见的挺水植物芦苇（Ｐｈｒａｇｍｉｔｅｓ ａｕｓｔｒａｌｉｓ）与水烛（Ｔｙｐｈａ ａｎｇｕｓｔｉｆｏｌｉａ）为研究对象，通过对凋落物进行原
位淹水和原位非淹水处理，来模拟自然腐烂分解过程中两种挺水植物的全过程分解，旨在确定芦苇与水烛

两种挺水植物的分解机制，并为衡水湖的运行管理提供科学依据。

１ 材料与方法

１ １ 研究区概况
衡水湖是华北平原第二大淡水湖，位于河北省衡水市境内（图 １），总面积为 １６３ ６５ ｋｍ２，水域面积为 ７５

ｋｍ２，地处暖温带大陆性、半湿润半干旱季风气候，年平均气温为 １２ ７ ℃。中湖大道将整个衡水湖分为东湖
和西湖两部分，其中东湖又被一条人工堤坝分为大湖和小湖。保护区内湿地植物群落主要以挺水植物芦

苇、水烛及莲为代表，其中挺水植物芦苇和水烛为优势种［１１１２］。２０１９ 年衡水湖芦苇湿地面积约为 １２ ８３
ｋｍ２，占水域面积的 １７ １１％ ［１３］；２０２１年调查表明湿地面积有所萎缩，但芦苇群落面积仍然高达 ４ ８ ｋｍ２，水
烛面积约为 １ ６ ｋｍ２。有研究表明［１４］，衡水湖沉积物中出现中度氮污染，很大程度上是由于湖区内丰富的芦

苇等挺水植物以及大量植物残体在沉积和分解过程中释放了氮元素所致。此外，该过程中沉积层厚度的增

加以及湖泊的陆地化也是包括衡水湖在内的国内大多数城市湖泊所面临的共同问题。

１ ２ 实验设计
本研究以 ２０２３年 １月在衡水湖采集的芦苇茎秆与水烛（不含根和繁殖器官）为研究对象，先截成 １０ ｃｍ

的小段混匀，并于 ２５ ℃低温烘干至恒重，准确称取 ３０ ｇ植物样本装入 １５０目（１０６ μｍ）尼龙分解袋（尺寸 ２０
ｃｍ×１５ ｃｍ）中并绑扎在塑料筐上。实验地点选择衡水湖的大湖和小湖，两湖水面下均设置有芦苇和水烛分
解袋的实验装置（淹水分解），并在水面上设置有暴露于空气中的对照分解袋（非淹水分解），以模拟植物

“立枯阶段”的分解。腐烂分解实验于 ２０２３年 ２月底开始持续至 ２０２４年 ３月底，因 ２０２３年 １２月 次年 １月
湖水进入冰封期无法进行采样工作，分别从实验开始后的第 ３０、６０、９０、１２０、１５０、１８０、２１０、２４０、２７０、３６０ 和
３９０天进行分解袋的回收工作并从实验区采集水样，每次从大湖、小湖及空气实验区随机取回芦苇与水烛分
解袋各 ３袋平行样（共 １８袋），带至实验室后首先对湖区分解袋内富含微生物的渗透液挤压至离心管内，离
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图 １ ２０２２年衡水湖水生植物群落分布及植物腐烂分解实验点位示意
Ｆｉｇ １ Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ｔｈｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ａｑｕａｔｉｃ ｐｌａｎｔ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｉｎ ２０２２ ａｎｄ

ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｓｉｔｅｓ ｆｏｒ ｐｌａｎｔ ｄｅｃａｙ ａｎｄ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｈｅｎｇｓｈｕｉ

心倒去上清液后将富含微生物离心物的平行样混合并超低温保存，以便后续结合宏基因组测序分析微生物

功能多样性与植物腐烂分解的微生物学机制。随后对分解袋内的植物残渣用自来水清洗并于 ２５ ℃烘干至
恒重，粉碎过筛后低温保存用于植物组分测定。

１ ３ 分析方法
植物 Ｎ、Ｐ 含量采用 Ｈ２ＳＯ４－Ｈ２Ｏ２ 消煮法消化后再结合碱性过硫酸钾消解法，将植物有机氮、磷转化为

无机氮、磷［１５１６］；植物纤维素、半纤维素与木质素采用 Ｗｉｌｌｉａｍｓ ａｎｄ Ｏｌｍｓｔｅｄ 法［１７］进行测定；植物可溶性糖及

淀粉采用瞆酮比色法进行测定［１８］。对大湖富含微生物的离心物通过 ＭａｇＡｔｔｒａｃｔ ＰｏｗｅｒＳｏｉｌ Ｐｒｏ ＤＮＡ Ｋｉｔ 试剂
盒说明书进行总 ＤＮＡ抽提。使用 ＮａｎｏＤｒｏｐ２０００检测 ＤＮＡ纯度、ＴＢＳ３８０检测 ＤＮＡ浓度，利用 １％琼脂糖凝
胶（Ａｇａｒｏｓｅ７５５１００１９（ｉｎｖｉｔｒｏｇｅｎ原装））电泳检测 ＤＮＡ完整性。通过 Ｃｏｖａｒｉｓ Ｍ２２０（基因公司，中国）将 ＤＮＡ
片段化，筛选约 ４００ ｂｐ的片段，用于构建 ＰＥ文库。宏基因组测序则委托上海美吉生物医药科技有限公司使
用 Ｉｌｌｕｍｉｎａ ＮｏｖａＳｅｑ测序平台协助完成。
１ ４ 数据处理

用 Ｏｌｓｏｎ指数衰减模型［１９］描述植物材料干重变化：

Ｗｔ
Ｗ０
＝ ｅ －ｋｔ （１）

式中，Ｗｔ 是 ｔ时刻植物体的分解残留量；Ｗ０ 是植物体初始质量；ｔ 是分解时间；ｋ 是分解速率常数，ｋ 值越大
代表分解速度越快。

运用单因素方差分析法进行植物初始化学特征的分析；因芦苇和水烛为较难分解的挺水植物，其完全

分解可达 １～３年［２０２２］，且本分解实验持续 １３个月，因此，对分解第 ３６０ 天时植物残体的剩余质量、氮（Ｎ）、
磷（Ｐ）及木质纤维素含量进行双因素方差分析，以探究种类和处理两个因素的效应。可溶性物质主要在前
期发生快速淋溶，在分解的第 ３０天时对植物可溶性物质进行种间和处理间的双因素方差分析。采用 Ｏｒｉｇｉｎ
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软件进行图形绘制及数据分析，采用 Ｐｅａｒｓｏｎ相关分析和双尾检验进行凋落物初始化学特征及周围水质的
相关性分析。通过 Ｃｈａｏ指数表征微生物的丰度，Ｓｈａｎｎｏｎ指数和 Ｓｉｍｐｓｏｎ指数反映微生物的多样性［２３］。通

过 Ｗｉｌｃｏｘ秩和检验分析 β 多样性指数和基于 ＢｒａｙＣｕｒｔｉｓ距离进行细菌群落相似性分析（ＡＮＯＳＩＭ）来判断
种间菌群结构差异的显著性。

２ 实验结果

２ １ 芦苇与水烛分解动态
芦苇与水烛在不同湖区剩余干物质量随时间的变化可以看出，淹水条件下植物变化趋势基本相似，具

有明显的阶段性，均呈现出前期快速分解后期缓慢分解的趋势（图 ２）。根据 Ｏｌｓｏｎ 指数衰减模型拟合出分
解方程并计算出凋落物分解 ５０％所需时间及分解两年后干物质剩余率。同一湖区的芦苇与水烛腐烂分解
差异较大，分解速率具有显著性差异（Ｐ＜０ ０５），大湖芦苇和大湖水烛的分解速率分别为 １ ３３９×１０－３ 和
１ ６８５×１０－３ ｄ－１，而小湖芦苇和小湖水烛的分解速率分别为 １ ３０１×１０－３ 和 １ ５８４×１０－３ ｄ－１（表 １）。拟合方程
的 Ｒ２ 分别为 ０ ９５２８、０ ９２５３、０ ９４６１和 ０ ９５３０，表明可以用指数方程很好地拟合分解动态。通过拟合方程
计算出凋落物分解 ５０％所需时间分别为 ４８１、３７４、４９７ 和 ３９９ ｄ，分解两年后所对应的干物质剩余率分别为
３５ ８１％、２７ ４０％、３６ ８８％和 ２９ ５６％，分解速率整体表现为大湖水烛＞小湖水烛＞大湖芦苇＞小湖芦苇。在分
解的第 ３６０天，植物种间（芦苇与水烛）与处理（淹水与非淹水）之间的剩余干物质量均具有极显著差异（Ｐ＜
０ ０１）（表 ２），分解速率具体表现为淹水分解大于非淹水分解。

图 ２ 两种挺水植物的剩余干物质量变化
Ｆｉｇ ２ Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｒｅｓｉｄｕａｌ ｄｒｙ ｍａｔｔｅｒ ｏｆ ｔｗｏ ａｑｕａｔｉｃ ｐｌａｎｔｓ

表 １ 不同处理的分解回归方程和分解参数

Ｔａｂ １ Ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ｅｑｕａｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｆｏｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ

处理组 拟合方程 ｋ Ｒ２ Ｔ１ ／ ２ ／ ｄ ＤＭＲ７３０ ／ ％

大湖芦苇 ｙ ＝ ２８ ５５１１２８ ｅ－０ ００１３３９ ｘ ０ ００１３３９ ０ ９５２８ ４８１ ３５ ８１
小湖芦苇 ｙ＝ ２８ ６０１７５０ ｅ－０ ００１３０１ ｘ ０ ００１３０１ ０ ９４６１ ４９７ ３６ ８８
大湖水烛 ｙ ＝ ２８ １２６１７９ ｅ－０ ００１６８５ ｘ ０ ００１６８５ ０ ９２５３ ３７４ ２７ ４０
小湖水烛 ｙ ＝ ２８ １７９７５５ ｅ－０ ００１５８４ ｘ ０ ００１５８４ ０ ９５３０ ３９９ ２９ ５６

ｋ为瞬时衰减系数；Ｔ１ ／ ２ 为分解 ５０％所需时间；ＤＭＲ７３０ ／ ％指分解 ２年后干物质剩余率。

２ ２ 芦苇与水烛凋落物分解过程中植物组分的变化
２ ２ １ 芦苇与水烛凋落物分解过程中 Ｎ、Ｐ 含量的变化 　 芦苇样品中 Ｎ、Ｐ 初始含量分别为（５ １３±０ ２６）、
（０ ３０±０ ０２）ｍｇ ／ ｇ，水烛样品中 Ｎ、Ｐ 初始含量分别为（６ ５３±０ ４２）、（０ ３９±０ ０１）ｍｇ ／ ｇ，单因素方差分析显
示，初始 Ｎ、Ｐ 含量在不同种间均具有极显著差异（Ｐ＜０ ０１）。如图 ３所示，同种植物在不同湖区的 Ｎ、Ｐ 含量
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变化趋势大致相同，但不同植物在同种湖区的 Ｎ、Ｐ 含量变化差异较大。淹水处理（大湖、小湖）的芦苇 Ｎ含
量在 ０～２４０ ｄ内基本维持于初始值，在 ２４０ ～ ３９０ ｄ 内呈现缓慢上升的趋势（最高点分别较初始值增加
５７ １１％、４６ ５９％）。水烛 Ｎ 含量在两湖区均表现为波动性增加，大湖水烛、小湖水烛 Ｎ 含量最高值分别为
１８ ３９、１８ ５７ ｍｇ ／ ｇ（分别较初始值增加 １８１ ６２％、１８４ ３８％）（图 ３Ａ），芦苇与水烛 Ｎ含量均表现出不同程度
的累积现象。两种植物 Ｐ 含量的差异与 Ｎ含量的差异类似，水烛比芦苇的波动性更大。大、小湖水烛 Ｐ 含
量最高点分别为 １ ０６、１ ２６ ｍｇ ／ ｇ（分别较初始值增加 １７１ ７９％、２２３ ０８％）（图 ３Ｂ）。在分解的第 ３６０ 天，植
物 Ｎ含量和 Ｐ 含量在种间和处理间均具有显著性差异（Ｐ＜０ ０１）（表 ２）。

表 ２ 植物种间和处理间的双因素方差分析
Ｔａｂ ２ Ｔｈｅ ｔｗｏｗａｙ ＡＶＯＶＡ ａｎａｌｙｓｉｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｐｌａｎｔ ｓｐｅｃｉｅｓ ａｎｄ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

因素 剩余质量 Ｎ Ｐ 纤维素 半纤维素 木质素 可溶性糖 淀粉

种间 ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ １１３ ０ ０３９ ０ ０００

处理 ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ９５９ ０ ０００ ０ ０００

种间处理 ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ０００ ０ ０４６ ０ ０００ ０ ０２５

种间处理表示种间与处理之间的交互作用，剩余质量、Ｎ、Ｐ、木质素、纤维素、半纤维素方差分析时间点为 ３６０ ｄ，可溶性
糖、淀粉分析时间点为 ３０ ｄ。

图 ３ 芦苇与水烛分解过程中 Ｎ、Ｐ 含量变化
Ｆｉｇ ３ Ｃｏｎｔｅｎｔ ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ Ｎ ａｎｄ Ｐ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ Ｐ ａｕｓｔｒａｌｉｓ ａｎｄ Ｔ ａｎｇｕｓｔｉｆｏｌｉａ

２ ２ ２ 芦苇与水烛凋落物分解过程中木质纤维素的变化　 经测定，芦苇样品中纤维素、半纤维素和木质素的
初始含量分别为 ３８ ７１％、３０ ３０％、１２ ５９％，水烛样品中纤维素、半纤维素和木质素的初始含量分别为
２９ ４３％、２９ ６７％、１１ ４２％（图 ４）。单因素方差分析显示，初始纤维素、木质素含量在不同种间均具有显著性
差异（Ｐ＜０ ０１、Ｐ＜０ ０５）。如图 ４所示，不同湖区的同种植物木质纤维素含量变化趋势基本一致，但不同植
物的木质纤维素含量变化趋势存在差异。淹水植物的纤维素、半纤维素、木质素含量在前 ６０ ｄ 内均呈上升
趋势，可能是由于实验初期可溶性物质的快速淋溶导致难分解物质在凋落物组分中百分比含量增加引起。

淹水芦苇（大湖、小湖）纤维素含量在第 ６０～１５０天持续缓慢下降，随后一个月内纤维素含量迅速上升至
初始值附近，后期无明显变化；淹水水烛（大湖、小湖）的纤维素含量整体呈现出波动性下降趋势，实验结束

时大、小湖水烛纤维素含量分别为 ２０ ６０％、２４ ５６％，有明显的下降趋势（图 ４Ａ）。淹水芦苇半纤维素含量
变化极为稳定且不明显，整体呈极缓慢下降的趋势，实验结束时大、小湖半纤维素含量分别为 ２８ ６７％、
２８ ９３％；淹水水烛半纤维素含量在经过前期升高之后呈波动性下降，最后趋于稳定，实验结束时大、小湖水
烛半纤维素含量较初始值分别下降了 ２６ ５６％、１８ ６０％（图 ４Ｂ）。双因素方差分析表明，两种植物的纤维素、
半纤维素含量在种间和处理间均具有显著差异性（Ｐ＜０ ０１）（表 ２）。芦苇与水烛在不同湖区及不同淹水条
件下木质素含量均呈现先上升后下降的变化趋势，最高值显著高于初始木质素含量，且两种植物存在时间
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上的滞后效应（图 ４Ｃ）。

图 ４ 芦苇与水烛分解过程中木质纤维素含量变化
Ｆｉｇ ４ Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｌｉｇｎｏｃｅｌｌｕｌｏｓｅ ｃｏｎｔｅｎｔ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ Ｐ ａｕｓｔｒａｌｉｓ ａｎｄ Ｔ ａｎｇｕｓｔｉｆｏｌｉａ

２ ２ ３ 芦苇与水烛凋落物分解过程中可溶性糖、淀粉的变化　 芦苇样品中可溶性糖和淀粉的初始含量分别
为 １７ ９９和 ８１ ７９ ｍｇ ／ ｇ，水烛样品中可溶性糖和淀粉的初始含量分别为 １４ ０７和 ７８ ９０ ｍｇ ／ ｇ，单因素方差分
析显示，初始可溶性糖、淀粉含量在不同种间具有显著性差异（Ｐ＜０ ０１、Ｐ＜０ ０５）。如图 ５ 所示，不同湖区的
同种植物可溶性糖和淀粉含量变化趋势基本一致，淹水条件下的两种植物可溶性糖、淀粉含量在第 ０～ ３０ 天
急剧下降。双因素方差分析表明，第 ３０ 天时可溶性糖和淀粉含量在种间和处理间均具有显著性差异（Ｐ＜
０ ０１）（表 ２），说明淹水分解更有利于可溶性糖和淀粉的释放。３０ ｄ 后芦苇与水烛的可溶性糖含量变化较
为稳定，大湖芦苇、小湖芦苇、大湖水烛、小湖水烛可溶性糖含量最低值分别为 ３ ３２、４ １１、４ ３２、５ ０１ ｍｇ ／ ｇ，
较初始值分别下降了 ８１ ５２％、７７ １２％、６９ ３０％、６４ ３９％（图 ５Ａ）。淹水芦苇淀粉含量最终在 １８０ ｄ 后与初
始含量接近并趋于稳定，淹水水烛淀粉含量虽有上升但未超过其初始含量。

图 ５ 芦苇与水烛分解过程中可溶性糖（Ａ）和淀粉（Ｂ）含量的变化
Ｆｉｇ ５ Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｓｏｌｕｂｌｅ ｓｕｇａｒｓ （Ａ）ａｎｄ ｓｔａｒｃｈ （Ｂ）ｃｏｎｔｅｎｔ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ

Ｐ ａｕｓｔｒａｌｉｓ ａｎｄ Ｔ ａｎｇｕｓｔｉｆｏｌｉａ

２ ３ 芦苇与水烛凋落物分解过程中周围水质差异
实验期间对大、小湖区水体理化因子进行分析（表 ３），整体而言，大湖水体营养盐浓度略高于小湖。两

湖区水体总氮浓度均处于《地表水环境质量标准》（ＧＢ ３８３８ ２００２）Ⅴ类水标准限值（≤ ２ ０ ｍｇ ／ Ｌ），具体表
现为大湖水体总氮浓度略高于小湖，且两湖区总氮浓度具有显著性差异（Ｐ＜０ ０５）。而大湖水体亚硝态氮
浓度是小湖水体的两倍之多，具有显著性差异（Ｐ＜０ ０５），两湖区氨氮、硝态氮浓度无显著性差异（Ｐ＞０ ０５）。
两湖区水体总磷浓度均处于《地表水环境质量标准》（ＧＢ ３８３８ ２００２）Ⅳ类水标准限值（≤０ １ ｍｇ ／ Ｌ），且两
个湖区水体总磷、高锰酸盐指数、溶解氧浓度无明显差异（Ｐ＞０ ０５）。
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表 ３ 各取样点水质指标单因素方差分析
Ｔａｂ ３ Ｏｎｅｗａｙ ＡＮＯＶＡ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ ｉｎｄｉｃａｔｏｒｓ ａｔ ｅａｃｈ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｐｏｉｎｔ

理化指标 大湖 小湖 Ｆ Ｐ

总氮 ／（ｍｇ ／ Ｌ） １ ９２５±０ ２１２ １ ７２３±０ １８６ ４ ５８４ ０ ０４６

氨氮 ／（ｍｇ ／ Ｌ） ０ ４３４±０ １５４ ０ ４１４±０ １０９ ０ １２１ ０ ７３２
硝态氮 ／（ｍｇ ／ Ｌ） ０ ５１９±０ ０９６ ０ ５１６±０ ０９０ ０ ００６ ０ ９４１
亚硝态氮 ／（ｍｇ ／ Ｌ） ０ ０２５±０ ０１５ ０ ０１１±０ ００８ ７ １８３ ０ ０１５

总磷 ／（ｍｇ ／ Ｌ） ０ ０６１±０ ０２４ ０ ０６１±０ ０２５ ０ ０００ ０ ９９０
高锰酸盐指数 ／（ｍｇ ／ Ｌ） ７ ０３１±１ ６０５ ７ ６２７±１ ５９１ ０ ６２３ ０ ４４０
溶解氧 ／（ｍｇ ／ Ｌ） ７ ５２５±１ １４９ ８ ２０９±０ ９７６ ２ ０５９ ０ １６８

代表 ０ ０１＜Ｐ＜０ ０５。

２ ４ 大湖芦苇与水烛凋落物分解过程中微生物群落变化
２ ４ １ 大湖芦苇与水烛凋落物分解过程中微生物群落丰度变化　 多数研究认为微生物群落丰度和多样性会
随着分解时间而变高［２４２５］，本研究中通过对分解袋内微生物群落 α 多样性指数进行分析（表 ４），随着芦苇
凋落物的分解，Ｃｈａｏ指数、Ｓｈａｎｎｏｎ指数先减小后增加，Ｓｉｍｐｓｏｎ 指数先增加后减小，表明芦苇微生物群落丰
度及多样性先减小后增加。随着水烛凋落物的分解，Ｃｈａｏ指数、Ｓｈａｎｎｏｎ指数逐渐减小，Ｓｉｍｐｓｏｎ指数逐渐增
加，即水烛微生物群落丰度及多样性逐渐降低，这与以往的研究不符。种水平下 Ｖｅｎｎ 分析结果显示（图
６），芦苇在分解 ３、６、１２个月时，独有物种分别为 ７００、４６５、９０３种；水烛在分解 ３、６、１２个月时，独有物种分别
为 ４１４、３４９、２１３种，即芦苇与水烛微生物群落丰度和多样性的变化与独有物种的变化有关。

表 ４ 微生物群落 α多样性指数

Ｔａｂ ４ Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ａｌｐｈａ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎｄｅｘ

指数
芦苇 水烛

３ＭＯＳ ６ＭＯＳ １２ＭＯＳ ３ＭＯＳ ６ＭＯＳ １２ＭＯＳ

Ｃｈａｏ ３２５１６ ３１４７４ ３２１３９ ３２７１８ ３１２８５ ３０４１８
Ｓｈａｎｎｏｎ ７ ３４１１５ ７ １５０９５９ ７ ４４６４４３ ７ ３４６２４８ ７ ２６４３８ ７ １７１８
Ｓｉｍｐｓｏｎ ０ ００３５２３ ０ ００５１８６ ０ ００２９５２ ０ ００３５５６ ０ ００４４３ ０ ００４４９５

３ ＭＯＳ、６ ＭＯＳ、１２ ＭＯＳ分别代表分解时长 ３、６、１２个月。

２ ４ ２ 大湖芦苇与水烛凋落物分解过程中微生物群落结构差异性　 芦苇与水烛样本种间差异性分析如图
７Ａ、Ｂ所示。基于 β多样性对不同类群微生物群落组成的比较分析，通过 Ｗｉｌｃｏｘ 秩和检验分析的 β 多样性
指数显示两组间存在显著性差异（Ｐ＜０ ０５）。基于 ＢｒａｙＣｕｒｔｉｓ 距离的微生物群落相似性分析（ＡＮＯＳＩＭ）结
果显示，芦苇与水烛微生物群落种间差异大于组间差异（Ｐ＜０ ０５）。应力函数 Ｓｔｒｅｓｓ ＝ ０ ０３０（＜０ ２），说明
ＮＭＤＳ二维空间拟合结果具有一定的代表性，且芦苇与水烛微生物群落结构差异明显（图 ７Ｃ）。
２ ４ ３ 大湖芦苇与水烛凋落物分解过程中微生物群落基因丰度变化　 大湖分解袋各阶段与氮、磷循环相关
的基因相对丰度如图 ８所示。从整体上看，参与氮、磷循环的相关基因相对丰度在植物种间差异较大（Ｐ≤
０ ０１），具体表现为水烛氮、磷循环相关基因丰度高于芦苇。芦苇分解袋中与氮循环相关的基因丰度变化不
大，呈现先上升后下降的趋势，水烛分解袋在分解的第 １２ 个月与氮循环相关的基因丰度增加较为明显（图
８Ａ）。两种植物与磷循环相关的基因丰度均呈先减小后增加的趋势，芦苇中后期磷循环基因丰度缓慢增加，
但水烛分解袋中与磷循环相关的基因丰度变化更为明显（图 ８Ｂ）。

参与氮循环相关的功能基因包括固氮、硝化、反硝化、有机氮代谢等基因。在腐烂分解的 ３ 个时期中，
芦苇和水烛的有机氮代谢相关的功能基因占比均高达 ５０％以上。对分解 ３、６ 个月的样品进行宏基因组检
测分析，未发现参与厌氧氨氧化作用的功能基因，而在分解的第 １２ 个月时，参与厌氧氨氧化作用的功能基
因较少，且不足 ０ １％。随着分解的进行，芦苇和水烛样品中参与固氮作用相关的功能基因占比逐渐增加。



李子威等：芦苇与水烛分解过程中氮磷释放特征及影响因素 ２０４３　

图 ６ 种水平下 Ｖｅｎｎ分析图
Ｆｉｇ ６ Ｖｅｎｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｃｈａｒｔ ａｔ ｔｈｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ｌｅｖｅｌ

图 ７ 样品种间差异性分析：β多样性组间差异箱式图（Ａ）、ＡＮＯＳＩＭ分析箱式图（Ｂ）、
ＮＭＤＳ分析散点图（Ｃ）（不同小写字母代表种间具有差异性）

Ｆｉｇ ７ Ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｉｎｔｅｒ ｓｐｅｃｉｅｓ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｉｎ ｓａｍｐｌｅｓ：Ｂｏｘ ｐｌｏｔ ｏｆ ｉｎｔｅｒ ｇｒｏｕｐ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｉｎ β ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ（Ａ），
ＡＮＯＳＩＭ ａｎａｌｙｓｉｓ ｂｏｘ ｐｌｏｔ（Ｂ），ＮＭＤＳ ａｎａｌｙｓｉｓ ｓｃａｔｔｅｒ ｐｌｏｔ（Ｃ）

（Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｌｏｗｅｒｃａｓｅ ｌｅｔｔｅｒｓ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ）

参与磷循环相关的功能基因包括有机磷矿化、无机磷增溶、聚磷酸盐合成、聚磷酸盐降解等基因，其中参与

磷转运的功能基因占比最多，高达 ３２ ５％左右（图 ９）。
２ ５ 凋落物分解速率与凋落物初始化学特征、周围水质的相关性分析

通过对植物腐烂分解速率与植物初始化学特征、水体水质进行 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关性分析可知（表 ５），芦苇和
水烛的分解速率与植物初始 Ｎ、Ｐ 含量均呈显著正相关（Ｐ ＝ ０ ０１、Ｐ＜０ ０１），与初始纤维素、木质素、可溶性
糖含量均呈显著负相关（Ｐ＜０ ０１）。大湖水体营养盐虽略高于小湖（表 ３），但其水质差异对分解速率的影响
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图 ８ Ｎ、Ｐ 循环总基因相对丰度变化（不同小写字母代表种间具有差异性）
Ｆｉｇ ８ Ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ Ｎ ａｎｄ Ｐ ｃｙｃｌｉｎｇ ｇｅｎｅｓ

（Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｌｏｗｅｒｃａｓｅ ｌｅｔｔｅｒｓ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ）

图 ９ Ｎ、Ｐ 循环功能基因相对丰度变化
Ｆｉｇ ９ Ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ Ｎ ａｎｄ Ｐ ｃｙｃｌｉｎｇ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｇｅｎｅｓ

较小（Ｐ＞０ ０５）。

３ 讨论

３ １ 淹水与非淹水对凋落物分解的影响
环境因素是影响植物腐烂分解速率的外在因素，小到水温、ｐＨ、微生物群落与淹水条件等，大到气候条

件、人类活动与全球变化等［２６］。植物凋落物分解受环境因素的影响较大，相关研究发现，淹水条件可能会影

响凋落物的分解速率。例如 Ｇｒａｉｃ̌等［２７］发现凋落叶分解速率受采样点、淹水程度和叶龄的显著影响（Ｐ≤
０ ０１），非淹水芦苇与淹水芦苇相比，前者分解速率显著降低。Ｂｅｄｆｏｒｄ 等［２８］探讨了芦苇床中季节性淹水以

及长期暴露区的叶和茎凋落物分解动态，研究发现在长期暴露区域，芦苇叶和茎干重在 １８ 个月后损失了
４２％，在 ３０个月后损失了 ４７％；在季节性淹水的地区，在相同的时间段内，芦苇叶损失了 ７４％ ～ ７９％，芦苇茎
损失了 ６０％ ～７９％，在整个夏季暴露期间，保持湿润条件有助于提高分解速率。Ｘｉｅ 等［２９］的研究发现，尽管

茎凋落物难以分解，但淹水并未进一步改变其分解速率，较浅的淹水条件可以促进叶凋落物的降解。仝川
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表 ５ 凋落物分解速率与其初始化学特征及
水质的相关性分析

Ｔａｂ ５ Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ
ｒａｔｅ ｏｆ ｌｉｔｔｅｒ ａｎｄ ｉｔｓ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｈｅｍｉｃａｌ
ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ

影响因素 相关系数 Ｐ

植物初始 总氮 ０ ８３３ ０ ０１０
含量 总磷 ０ ９４２ ０ ０００

纤维素 －０ ９５６ ０ ０００
半纤维素 －０ ２２７ ０ ５８８
木质素 －０ ９３９ ０ ００１
可溶性糖 －０ ９４９ ０ ０００
淀粉 －０ ３９３ ０ ３３６

水体水质 总氮 ０ ２３１ ０ ５８３
亚硝态氮 ０ ４１９ ０ ３０１
氨氮 ０ ４２６ ０ ２９２
总磷 ０ ４３１ ０ ２８７

高锰酸盐指数 －０ ３９５ ０ ３３３

等［３０］针对盐沼湿地生态系统中淹水条件对凋落物分解

的影响研究发现，芦苇、互花米草等凋落物在近潮沟地

段与远潮沟地段的两块样地中的分解速率没有明显差

异。本研究中，两种植物在淹水与非淹水条件下分解速

率均有极显著性差异（Ｐ＜０ ０１），且淹水分解速率显著高
于非淹水分解速率。实验结束时，大湖芦苇、小湖芦苇

和空气芦苇干物质剩余率分别为 ６０ ３３％、６１ ３３％、
８１ １７％，而大湖水烛、小湖水烛和空气水烛干物质剩余
率分别为 ５５ ７７％、５３ ５３％、７７ ００％，这与前人的研究结
果一致［２７，３１３２］。淹水分解不仅可以加快凋落物中可溶性

物质的快速淋溶，还为部分微生物的定殖及活动提供了

适当的水分条件［３１］。淹水条件下两种植物的凋落物分

解速率表现为大湖水烛＞小湖水烛＞大湖芦苇＞小湖芦苇
（表 １），即大湖凋落物分解速率略高于小湖，但并无显著
性差异（Ｐ＞０ ０５），表明大湖水体对凋落物分解虽然有一
定的影响，但并不显著，可能是由于大、小湖处于同一气

候条件并且水质类似所致（表 ３）。
一般而言，植物在淹水条件下元素由于矿化而释

放，但本研究结果显示，淹水植物凋落物的 Ｎ 含量显著
高于非淹水条件（Ｐ＜０ ０１）（表 ２）。Ｋｕｅｈｎ等［３３］研究发现，与非淹水条件相比，淹水条件下凋落物 Ｎ含量更
高是由于周围拥有更多的水分及养分，微生物活性更高使得微生物固氮作用更强。仝川等［３０］发现凋落物分

解过程中 Ｐ 元素含量及释放率波动较大，整体上表现为元素的淋溶作用和累积作用交替进行，这与本研究
结果存在相似性。

木质纤维素是植物的主要组成成分，主要由纤维素、半纤维素和木质素构成。双因素方差分析结果表

明，在分解的第 ３６０天，凋落物中纤维素、半纤维素含量在不同处理条件下（淹水与非淹水）具有显著性差异
（Ｐ＜０ ０１）（表 ２）。与淹水相比，非淹水条件下两种挺水植物的木质纤维素含量变化更为稳定（图 ２），这是
由于非淹水条件下水分含量较少，很少涉及淹水环境中的淋溶作用。有研究表明［３４］，挺水植物死亡后进入

立枯阶段时，即有特定的微生物群落开始定殖并启动分解过程。在非淹水条件下，植物表面含水率低不利

于微生物繁殖，因为立枯阶段使其更容易暴露于太阳辐射而阻碍分解者定殖［３５］。

植物凋落物可溶性糖、淀粉含量在淹水与非淹水条件下具有极显著性差异（Ｐ＜０ ０１）（图 ５），在淹水条
件下更有利于可溶性糖及淀粉的释放，这与 Ｆｅｒｒｅｉｒａ等［３６］的研究结果一致。两种植物在不同处理下的化学

组分差异与其是否有充足的水分条件有必然联系，淹水除了影响凋落物的含水率外，还可能改变周围环境

的 ｐＨ、温湿度、微生物群落等［３１］，使得凋落物在淹水与非淹水条件下表现出不同的分解速率，从而导致凋落

物元素、木质纤维素、可溶性物质的差异。

３ ２ 凋落物质量对腐烂分解的影响
根据 Ａｅｒｔｓ［３７］的研究，全球范围内，分解速率最好由气候来解释，然而在特定的气候区域内，凋落物质量

则起着重要的作用。凋落物质量主要由 Ｃ ／ Ｎ、Ｎ ／ Ｐ、纤维素、半纤维素、木质素等指标表征［２６］。以往的研究

表明，凋落物腐烂分解速率与 Ｎ、Ｐ 等呈正相关关系，与纤维素、木质素、Ｃ ／ Ｎ比呈负相关关系［３８３９］。本研究

发现，在整个实验周期内芦苇与水烛凋落物 Ｎ、Ｐ 含量与其腐烂分解速率并无显著相关性（Ｐ＞０ ０５），但分解
速率 ｋ与凋落物的初始元素含量有关（表 ５），即分解速率 ｋ与凋落物初始 Ｎ、Ｐ 元素呈显著正相关关系（Ｐ＜
０ ０１），与初始纤维素、木质素、可溶性糖含量呈显著负相关关系（Ｐ＜０ ０１），这与前人研究结果一致［４０４２］。

凋落物质量的差异在很大程度上影响植物的腐烂分解速率［４３］，比如凋落物中难降解的木质素，通过限制微

生物胞外酶对细胞壁多糖的可及性进而限制凋落物分解。环境微生物在很大程度上影响分解速率，李志安

等［４４］认为微生物本身的 Ｃ ／ Ｎ比或 Ｃ ／ Ｐ 比通常低于它们分解的凋落物，因而在分解过程中微生物对 Ｎ、Ｐ 养
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分的需求很高，当凋落物 Ｎ、Ｐ 养分较高时也会促进微生物群落的生长，分解速率进而加快。
吴艳芹［４５］提到凋落物元素释放规律一般分为 ３ 种模式：淋溶 释放模式、淋溶 富集 释放模式和富

集 释放模式，因凋落物所处的分解阶段和元素自身性质的不同而不同。本研究中，水烛 Ｎ、Ｐ 含量整体呈
上升趋势，表明水烛在分解期间进行了元素累积作用，水烛分解后期凋落物 Ｎ、Ｐ 的固定作用已有大量报
道［３１，４６］，但在实验结束时有所下降，即本研究中水烛的分解处于富集 释放模式。张林海等［３９］研究发现，枯

落物分解初期（≤３ 个月）易受到与 Ｐ 相关的各种化学物质的显著影响，分解过程受到 Ｐ 的限制程度较大。
还有相关研究报道，Ｎ、Ｐ 元素出现累积现象是由于微生物在植物组织中的定殖和微生物对营养物质的固
存，即微生物会对周围环境元素起固定作用，使得凋落物中 Ｎ、Ｐ 含量增加［４７５０］。

３ ３ 大湖凋落物分解与微生物的交互作用
在腐烂分解过程中，各种类型的微生物会定殖于凋落物表面以及内部，并利用残体富含的养分作为自

身生长发育的养分来源，而微生物群落的变化也会受到凋落物分解的影响［５１］。多数研究认为，微生物群落

丰度和多样性会随着分解时间而变高，本研究中通过对分解袋内微生物群落 α 多样性指数进行分析，发现
芦苇微生物群落丰度及多样性先减小后增加，水烛微生物群落丰度及多样性均随分解时间而降低，这与以

往的研究不符［２４２５］。通过对种水平下进行 Ｖｅｎｎ分析（图 ６），表明芦苇与水烛微生物群落丰度及多样性变
化与独有物种的变化有关。通过种间 β多样性差异性分析可知（图 ７Ａ），芦苇与水烛微生物群落组成具有
显著性差异（Ｐ＜０ ０５），而 ＡＮＯＳＩＭ 分析显示，芦苇与水烛微生物群落种间差异显著大于组内差异（Ｐ＜
０ ０５），这是导致芦苇与水烛种间分解速率差异性的重要因素。应力函数 Ｓｔｒｅｓｓ ＝ ０ ０３０（＜０ ２），说明 ＮＭＤＳ
二维空间拟合结果具有代表性，且芦苇与水烛微生物群落结构差异明显（图 ７Ｃ）。凋落物中参与 Ｎ、Ｐ 循环
相关的基因相对丰度在植物种间差异较大（Ｐ≤０ ０１），水烛显著高于芦苇（图 ８），相关性分析结果表明，分
解速率 ｋ与 Ｎ、Ｐ 循环基因丰度呈正相关关系。

微生物通过固氮、硝化、反硝化、有机氮代谢等氮循环过程对自然界中的 Ｎ２、有机氮化合物、无机氮化合
物进行相互转化［５２］。固氮作用基因（ｎｉｆＤ、ｎｉｆＫ、ｖｎｆＫ等）是 Ｎ循环过程中的重要基因［５３］，且固氮微生物在植

物腐烂分解过程中扮演着重要角色。Ｈｏｐｐｅ等［５４］研究认为，不同分解阶段下的微生物群落丰富度并没有太

大差异，但特定的微生物丰度可能随分解的进行而有明显差异，例如，固氮微生物 Ｒｈｉｚｏｂｉａｌｅｓ 的丰度随着腐
烂程度的增加而富集。在本研究中，两种植物的固氮基因丰度随分解的进行而逐渐增加，这与 Ｈｏｐｐｅ 等的
研究结果类似。Ｐｅａｒｓｏｎ相关性分析结果表明，芦苇（分解中后期）、水烛凋落物 Ｎ含量与固氮基因丰度存在
显著正相关关系（Ｐ＜０ ０５），即凋落物 Ｎ含量的增加是固氮微生物在植物组织中定殖和对营养物质固存的
结果，这与前人研究结果类似［３１，４６］。在本研究中，有机氮代谢和厌氧氨氧化相关的功能基因占氮循环基因

的比例差异较大，前者占比高达 ５０％以上，而后者不足 ０ １％（图 ９Ａ）。
微生物参与磷循环的过程包含有机磷矿化、无机磷增溶、聚磷酸盐合成、聚磷酸盐降解等基因。两种植

物凋落物 Ｐ 含量在分解前期均处于释放状态，是由于植物组织中磷主要以磷酸根离子和化合物的形态存
在，极容易被淋溶而损失［５５］。但分解后期两种植物的 Ｐ 含量均有不同程度的累积，可能与其 Ｐ 循环相关的
微生物基因丰度有关，即前期的淋溶导致植物组织内的 Ｐ 元素不足以满足后续微生物的需求，从而需要从
环境中吸收 Ｐ 元素［５６５８］。通过对芦苇与水烛 ３个分解时间点进行的宏基因组分析发现，虽然参与 ３ 次磷循
环相关的功能基因相对丰度差异不大，但由于水烛磷循环基因相对丰度显著高于芦苇（图 ８ Ｂ），因此水烛凋
落物中参与具体磷循环过程的功能基因相对丰度也均大于芦苇。分解过程具体表现为中后期芦苇磷循环

基因丰度增加缓慢，但水烛分解袋中与磷循环相关的基因丰度增加更为明显，故微生物对 Ｐ 元素的吸收程
度有所不同。

４ 结论

１）衡水湖芦苇与水烛在不同淹水条件下分解速率具有极显著差异（Ｐ＜０ ０１），淹水更有助于芦苇与水
烛的腐烂分解，但长时间的淹水可能会导致元素积累。

２）水烛比芦苇分解快，是由于分解速率与初始 Ｎ、Ｐ 含量及氮、磷循环总基因相对丰度呈正相关，与初始
纤维素、木质素、可溶性糖含量呈负相关。
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３）固氮基因丰度随分解程度的增加而逐渐增加，芦苇（分解中后期）、水烛凋落物 Ｎ 含量的增加与固氮
微生物的固氮基因丰度呈正相关。

综上，两种挺水植物在不同水淹条件下腐烂分解差异较大，芦苇与水烛的分解速率均表现为淹水条件

大于非淹水条件，这表明应在挺水植物倒伏前进行人工收割，倒伏后的植物不利于打捞且可能会因淋溶作

用及微生物的活动导致植物组织加速分解。相较于芦苇而言，水烛分解得更快且死亡后秸秆更易坍塌，在

大面积收割时应对水烛优先进行收割。后续可深入探究不同水生植物在非淹水条件下的影响因素以及不

同水生植物在差异较大的水环境因子的分解特征，进一步深入研究非淹水条件下植物腐烂分解种间差异的

影响机制及淹水条件下植物分解对水环境和沉积物的影响机制。
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