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【摘 要】：水生植物是湖泊生态系统中的重要组分，每到秋冬季水生植物大量衰亡，植物残体分解过程对水体

生源要素循环有重要影响。大型水生植物残体的分解一直被认为是微生物降解的过程，而光降解在很大程度上被忽

视了。主要探究单可见光、单微生物和可见光+微生物联合作用下芦苇残体降解过程中各组分去除效率的差异性及

不同条件下的降解机制。结果表明，与单可见光降解或单微生物降解相比，可见光+微生物联合降解在 110d 内去除

植物残体生物量最多(54.9±2.1%),同时产生更多的活性氧物种(Reactive Oxygen Species,ROS),且残体的各个组

分(纤维素、半纤维素和木质素)的去除率与累积生成的 ROS 均呈正相关性，尤其是其中的难降解组分——木质素。

因此，为了更准确地预测水生生态系统的碳循环，需要考虑可见光在植物残体降解中的作用，而对浅水湖泊中水生

植物残体降解机理的深入认识将有助于湖泊科学管理和治理修复。 
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水生植物是水生生态系统中的重要组分，可以吸收富营养化水体中的氮、磷等营养盐[1],吸附水体中的重金属[2]等污染物质，

对水质的改善和湖泊生态系统的修复都有着积极的作用[3]。然而湖泊富营养化和沼泽化过程都可在一定程度上刺激水生植物的生

长[4,5]。同时，由于大部分水生植物不能越冬，每到秋冬季水生植物开始大量衰亡，衰亡期的植物残体在分解过程中向水体释放

过量的营养物质，易造成水体的二次污染现象[6]。其中可溶性有机物(Dissolved Organic Matter,DOM)是植物残体释放的主要营

养物质，有机物含量过多降低水体溶解氧，破坏水体生态结构。DOM 是指可以通过 0.45μm滤膜的天然有机质混合体，其中的重

要组分为有色可溶有机物(Chromophoric Dissolved Organic Matter,CDOM),是水体中一类含有腐殖酸、富里酸和芳烃聚合物等

物质的可溶性有机物，是其中能够对紫外可见光产生吸收的基本组成部分。 

在湖泊生态系统中，植物残体的分解传统上被认为是微生物作用过程，并受到环境因素的影响[7]。微生物通过合成胞外酶，
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将纤维素、半纤维素和木质素等高分子化合物转化为可被吸收的小分子[8]。但近期研究发现，光照也可以加速水体中植物残体的

分解[9]。长期以来，光辐射对植物残体分解的研究主要集中于干旱和半干旱生态系统[10,11]。并且以往研究发现，直接和间接光解

是影响植物残体损失的主要途径。光降解可直接将有机物分解成 CH4、CO2和其他气体，从而导致植物残体质量的损失
[12]
。光辐射

还可以间接作用于光敏物质，如木质素组分，腐殖质组分，CDOM 等，并在此过程中发生能量跃迁，产生活性氧物种(Reactive 

Oxygen Species,ROS)[13],进而参与有机污染物的降解和碳循环过程[14]。 

ROS 是一类含氧的高活性分子，水体中最具代表性的 3种 ROS为羟基自由基(·OH)、单线态氧(1O2)和激发三重态有色可溶有

机物(3CDOM*)[15]。天然水体中 ROS 的主要来源为生物和非生物过程，ROS 的非生物来源为阳光诱导下表层有机化合物的光氧化过

程[16]。有机质中的 CDOM 是 3CDOM*、1O2的唯一来源，也是·OH重要来源[17]。ROS 的生物来源为硅藻和蓝藻[14]、细菌和真菌[18]等浮

游动植物的胞外产生。湖泊水体中的 ROS 参与有机质光化学和氧化还原反应，在有机质和污染物降解及转化的过程中起重要作

用[19]。然而，目前关于在光和微生物共存条件下，水生植物衰亡期 ROS的产生及 ROS对植物残体降解的影响尚不清楚。 

本研究选取太湖优势挺水植物—芦苇残体为研究对象，分别分析单可见光降解、单微生物降解及可见光+微生物联合降解作

用对植物残体分解的影响，及分析分解过程中植物残体各组分的变化。重点探究植物残体降解过程中 ROS 的产生过程及 ROS 对

残体各组分的去除效果。本研究为治理湖泊富营养化提供更多的科学依据。 

1 材料与方法 

1.1 样品收集和制备 

东太湖(31°10′N,120°25′E)是太湖东南部的一个浅狭形草型湖湾，该区域内降水充沛，光照充足
[20]
。目前，东太湖是太

湖诸湖湾中水生生态结构较完整的湖区之一，对太湖水生态系统的开发和治理起重要的作用。本实验在东太湖水生植物衰亡期

采集湖水水样和芦苇植株，分别装入酸冲洗过的棕色玻璃瓶和聚乙烯密封袋中带回。为保留太湖水中的土著菌进行微生物降解，

将采回的部分水样保存在酸冲洗过的硼硅酸盐玻璃瓶中，在 25℃的黑暗环境下静置保存 3d后，取上层水样进行单微生物降解处

理组和可见光+微生物降解处理组的实验。采回剩余的水样用 0.45μm玻璃纤维膜过滤后，在121℃、1.1atm 条件下灭菌，用于

可见光降解处理组和对照组的实验。用自来水冲洗附着在芦苇表面的泥土，再用去离子水冲洗 3 遍，将芦苇茎和叶剪成 2mm,茎

和叶按照质量 1∶2混匀后放入烘箱中于60℃烘干至恒重并灭菌，最后称取干重为 5g的芦苇残体装于灭菌后的尼龙网袋(规格为

20cm×20cm,孔径为 5mm)内。 

1.2 实验方法 

本实验为室内模拟实验，共设置 4组不同处理组：单可见光降解处理组、单微生物降解处理组、可见光+微生物降解处理组

和对照组(无可见光、无微生物处理)。反应器为 1.5L 石英玻璃器皿，每个反应器内分别装入 1.0L 湖水和 3 个网袋，并用无菌

透气封口膜包裹瓶口。单可见光降解处理组和对照组的湖水灭菌处理，并加入 0.25mM 杀菌剂 ZnCl2抑制水体微生物活性。实验

结束后采用了细菌和真菌划板培养实验，结果证明反应体系没有被微生物污染。单微生物降解处理组和可见光+微生物降解处理

组中的水样过大孔径滤膜去除水体中杂质。为了更好的提供光照条件，单可见光降解处理组和可见光+微生物降解处理组的反应

器放置于全封闭的塑料盒内。在塑料盒顶部 2cm 处安装 1 个冷白光源荧光灯(波长 400～750nm,40W,飞利浦 TL5,中国北京)。长

江中下游地区浅层湖泊水体的平均水深仅 2m 左右
[21]
。本实验的光强参考太湖夏季的实际光照强度来设定

[22]。
每个反应器在可见

光处理下随机交换位置以确保接受到相同的光照。微生物降解处理组和对照组放置黑暗环境下，用铝箔包裹瓶身，避免光照干

扰。整个实验过程中，所有反应器处于室温 25℃环境中，并且为了保证一定溶解氧含量，每个玻璃器皿每天定时手摇两次。 

为保证实验期间水体不受采样操作的污染，故设计为破坏性实验。每种处理组设置 18 个反应器。在实验的第 10、30、50、

75、100 和 110d 分别取 3个反应器进行各项指标测定。每个反应器均取 100mL 水样和 3 袋植物残体。水样用 0.22μm 玻璃纤维
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膜过滤后存于棕色取样瓶中并保存在 4℃的冷藏箱中。植物残体放入烘箱中于 60℃干燥至恒重。所有理化指标均在 2d内完成测

定。 

1.3 检测和计算方法 

1.3.1 植物残体去除率分析 

根据一阶动力学模型[23],建立了湖泊水体中植物残体分解速率的指数模型： 

 

式中：W0为大型植物的初始残体含量(g);Wt为第 td的残体质量(g);k 为反应的一阶速率常数(d-1),t为时间(d)。半衰期(t1/2)

计算公式： 

 

1.3.2 ROS 测定方法 

为测定植物残体分解过程中 3 种 ROS(·OH、
1
O2和

3
CDOM

*
)的产生速率和累积浓度，用太阳光模拟器(94123A-CPV,美国)进行

光降解实验。将保存好的待测水样取 30ml 等分成 3 份，分别加入苯(1mmol·L-1)、呋喃甲醇(FFA,1mmol·L-1)和三甲基苯酚

(TMP,2mmol·L-1)进行捕获[24,25]。然后将样品放入圆柱形的石英试管(直径 4.0cm,高度 2.5cm)中，用侧螺帽紧紧地封闭。选用1500W

氙灯灯作为稳定的 UV-Vis 光源，配置 310nm 滤光片。汞灯照射垂直于溶液，光程长度 1.6cm。到达溶液中心的光强为 32mW·cm-

2。在照射的 2、4、6、8、24、32h,从石英管中取 1mL溶液进行测定。用超纯水辐照法进行空白对照实验，检测 TMP、FFA 和苯酚

的产生过程。 

利用高效液相色谱仪(Agilent1200)和紫外检测器检测光照后的样品，所有样品均用甲醇和磷酸盐缓冲液(pH2.8)按 60∶40

比例混合洗脱，流速为1.0mL·min-1,TMP保留时间为11min,FFA保留时间为3.4min,·OH自由基检测产物苯酚保留时间为4.3min,

检测波长为 220nm
[26]
。获得TMP、FFA、苯酚的标准曲线，以及植物残体降解过程中水体中·OH、

1
O2和

3
CDOM

*
的产生速率和累积浓

度。 

TMP 和 FFA 在辐照下的反应符合拟一阶动力学。TMP 或 FFA 初始降解速率 R计算公式： 

 

式中：C0为 TMP 或 FFA 初始浓度(mmol·L
-1
);k 为准一阶降解速率常数(s

-1
)。 

3CDOM*产生速率和累积浓度按公式(4)、(5)进行计算： 
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式中：RTMP为实验测得水样中 TMP 转化的初始速率(mM·s-1);R0为 TMP 在空白水样中时的速率(挥发和光解)(mM·s-1);KTMP,
3
CDOM*

为二阶速率常数 3×109M-1s-1;K′为其它失活过程准一阶速率常数 5×105s-1;[TMP]0为 TMP 的初始浓度(mmol·L-1)。 

1O2产生速率和累积浓度按公式(6)、(7)进行计算： 

 

 

式中：RFFA为实验测得湖水中 FFA转化的初始速率(mM·s-1);R0为 FFA 在空白水样中时的速率(挥发和光解)(mM·s-1);KFFA,
1
O2为

二阶速率常数 1.2×108M-1s-1;K1
O2为其它失活过程准一阶速率常数 2.5×105s-1;[FFA]0为 FFA的初始浓度(mmol·L-1)。 

·OH 测定采用的二级速率常数值为 7.8·10
9
M
-1
s
-1
,以 95%的苯转化为苯酚来量化·OH。以 10mM 和 0.05mM两种浓度的苯分别

测定·OH的形成速率(R·OH)和累积浓度([·OH]ss)。在苯浓度较高(10mM)的情况下，·OH的产生速率和累积浓度按公式(8)、(9)

进行计算： 

 

式中：[Benzene]0 为苯的初始浓度(mmol·L-1);RPhenol 为实验中测定的苯酚生成速率(mM·s-1);R0 为苯在空白水样中形成苯酚

的速率；K·OH,Benzene=7.8×109M-1s-1 为·OH 与苯之间的二阶反应速率常数；∑kSi[Si]为一级清除(失活)反应速率常数(低浓度苯

=10μM测定),高浓度苯时此项忽略不计；[Phenol]为苯酚的浓度(mmol·L-1)。 

·OH 一级清除(失活)反应速率常数计算公式为： 

 

1.3.3 木质纤维素含量测定 
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木质纤维素的主要成分是木质素、纤维素、半纤维素，本实验采用差重法测定木质纤维素含量，主要参考刘新[27]的方法。 

1.3.4 可溶性有机碳(Dissolved Organic Carbon,DOC)和 CDOM测定方法 

用连续流动分析仪(Futura,Alliance,法国)测定DOC 浓度，用邻苯二甲酸氢钾标准储备液稀释梯度作标准曲线。 

CDOM 吸收光谱采用 SHIMADZUUV-2550 紫外可见分光光度计进行全波段扫描测定。超纯水作为空白，按照公式(11)、(12)计

算 CDOM 吸收系数： 

 

式中：α(λ′)为未校正的光谱吸收系数，m-1;r为光程，m;OD(λ)为样品在波长λ处的吸光度值。 

按照公式(12)对α(λ′)进行校正，算出校正后的光谱吸收系数α(λ): 

 

式中：α(λ)为校正的波长λ的吸收系数，m-1;α(λ′)为未校正的光谱吸收系数，m-1;λ为波长，nm。254、280 和 355nm

等波长处的吸收系数均可表征 CDOM
[28,29]

。考虑到本实验中产生的 CDOM 主要来源于植物残体，同时结合水体理化性质及其光化学

性质，因此本实验采用α(355)来表征 CDOM的丰度。 

1.4 统计分析 

采用 SPSS17.0 软件进行数据统计与分析，p<0.05 和 p<0.01 分别表示显著性和极显著性差异。运用 Origin8.0 软件进行数

据处理和绘制图表。 

2 结果与分析 

2.1 不同处理组下植物残体的去除率分析 

对不同降解条件下植物残体的去除率进行分析，如图 1 所示，在残体降解的前 50d 内，单微生物降解处理组的残体降解最

快，第 50d 残体去除率达到 35.5±2.3%,其次为可见光+微生物降解处理组(31.2±1.5%),降解最慢的处理为单光降解处理组

(19.3±2.9%)。然而降解 50d 后，可见光+微生物降解处理组的降解率逐渐高于单微生物降解处理组和单可见光降解处理组，证

明了可见光和微生物联合降解对植物残体的去除过程发挥着重要的作用。实验结束时(110d),可见光+微生物降解处理组、单微

生物降解处理组和单可见光降解处理组的残体去除率分别为 54.9±2.1%、48.3±2.3%和 39.3±2.2%。在整个降解过程中，单可

见光降解处理组的降解率显著低于可见光+微生物降解处理组和单微生物降解处理组(One-Way ANOVA,p<0.05)。另外，对照组的

残体质量在实验过程中没有发生显著变化(One-Way ANOVA,p>0.05)。 
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图 1不同处理组植物残体的去除率(%) 

随后根据 110d 内各处理组的剩余残体量计算残体 k 和 t1/2 值(表 1)。前 50d 内，单微生物降解处理组的 k 和 t1/2 值

(0.0406±0.0026d-1 和 33.2d)高于单可见光降解处理组和可见光+微生物降解处理组(分别为 0.0302±0.0008d-1、20.3d 和

0.0183±0.0063d-1、15.8d)。第 110d,可见光+微生物降解处理组的 k 和 t1/2值(0.0028±0.0010d-1和 257.1d)明显升高，且 k值

高于单可见光降解处理组和单微生物降解处理组(分别为 0.0020±0.0007 和 0.0017±0.0009d-1)。 

表 1植物残体降解速率常数(k)、相关系数(R
2
)、p值和半衰期(t1/2) 

实验组 k(d-1) R2 p t1/2(d) 

0～50d     

可见光+微生物降解处理组 0.0302±0.0008 0.777 0.230 20.3 

单可见光降解处理组 0.0183±0.0063 0.969 0.031 33.2 

单微生物降解处理组 0.0406±0.0026 0.822 0.178 15.8 

50～110d     

可见光+微生物降解处理组 0.0028±0.0010 0.991 0.009 257.1 

单可见光降解处理组 0.0020±0.0007 0.997 0.003 355.9 

单微生物降解处理组 0.0017±0.0009 0.911 0.059 431.2 

 

2.2 不同处理组下植物残体组成变化分析 

木质纤维素结构是水生植物的主要组成部分，该结构确保水生植物结构稳定、强健，从而保护其抵御周围环境风险，对维持

植物正常运输水分、养料以及抵抗外界不良侵袭具有重要作用[30]。木质纤维素结构中的主要组成部分为木质素、纤维素及半纤维

素。分析单光降解、单微生物降解及可见光+微生物联合降解作用对去除残体各组分随时间的变化趋势(图 2)。结果表明，不同

降解条件下，纤维素、半纤维素和木质素的去除率均随着时间增加而增加，但残体各组分的变化趋势呈现差异性。纤维素降解效
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率最高，实验结束时(110d),各处理组的纤维素几乎完全被去除(>99%),并且各个处理组间并无显著性差异(One-Way 

ANOVA,p>0.05)(图 2A)。前 50d 内，单可见光组降解处理组的半纤维素的去除效率显著低于单微生物处理组和可见光+微生物降

解处理组(One-Way ANOVA,p<0.05)(图 2B)。第 50d 开始可见光+微生物降解组的半纤维素去除率逐渐大于单可见光处理组和单微

生物处理组。110d时，可见光+微生物降解处理组、单可见光处理组和单微生物处理组的去除率分别达到25.3±1.9%、12.33±4.4%

和 22.3±1.5%。木质素去除率的变化趋势与纤维素和半纤维素有较大的差异(图 2C)。在实验的前 75d内，单可见光处理组的木

质素去除效率显著高于单微生物处理组和可见光+微生物降解处理组(One-Way ANOVA,p<0.05),但 75d后，可见光+微生物降解处

理组的木质素去除率显著高于单可见光处理组和单微生物处理组(One-Way ANOVA,p<0.05)。第 110d,可见光+微生物降解处理组、

单可见光处理组和单微生物处理组的去除率分别达到54.89±1.4%、33.85±1.2%和 32.14±1.3%。结果证明，可见光和微生物降

解相结合对水体中植物残体各组分的去除率有积极影响，尤其是提高木质素的去除效率。 

 

图 2(A)纤维素、(B)半纤维素和(C)木质素去除率随时间的变化曲线 

2.3 不同处理组下植物残体降解向水体中释放 DOC 和 CDOM的过程分析 

植物残体降解过程中 DOC 浓度随时间的变化如图3A所示。实验第 10d,单微生物降解处理组的DOC 含量(65.46±1.65mg·L-

1)显著高于单可见光降解处理组(32.26±2.18mg·L-1)和可见光+微生物降解处理组(43.50mg·L-1)(One-WayANOVA,p<0.05)。同时

还发现，在实验10d 内，对照组也生成 DOC(16.2±2.10mg·L-1)(图 1A),这是由于植物残体在水体中浸泡过程中会通过物理作用

将 DOC 组分释放到水体中。随着残体逐渐分解，单微生物降解处理组和可见光+微生物降解处理组的 DOC浓度呈下降趋势，最终

浓度均低于 10mg·L-1。但单可见光降解处理组DOC 浓度呈上升趋势，在 75d 时 DOC 浓度(48.02±1.51mg·L-1)最高，之后浓度逐

渐下降，最终 110d时浓度仍达28.51±2.95mg·L
-1
。 

植物残体降解过程中水体的 CDOM吸收系数α(355)的变化如图 3B。各实验组的变化趋势相似，10d时单可见光降解处理组、

单微生物降解处理组和可见光+微生物降解处理组的CDOM丰度均达到最大值(分别为47.13±3.46、36.12±3.95和45.91±3.59m-

1),10～75d 内，各处理组CDOM 丰度均呈下降趋势减小，在 75d丰度均达最小值(15.43±2.88、13.58±1.97 和 15.51±2.21m-1),

之后各处理组 CDOM 丰度呈上升趋势，直至实验结束(110d)时，各处理组 CDOM 丰度分别为 29.01±1.28、23.63±6.44 和

30.48±1.74m-1。在整个实验过程中，单微生物降解处理组的 CDOM 丰度总是低于单可见光降解处理组和可见光+微生物降解处理

组。 

2.4 植物残体降解过程中水体中 ROS 的产生过程分析 

不同处理组下植物残体降解过程中水体的 3种 ROS(·OH、1O2和
3CDOM*)产生速率随时间变化趋势见图 4。实验前10d,可见光

+微生物降解处理组的 ROS 形成速率快于单可见光降解处理组。之后，各处理组 ROS 的形成速率均呈下降趋势。75～110d,不同

处理条件下 3种 ROS 的形成速率逐渐相近。在降解的前 75d 内，·OH的形成速率相对较快。75d后，·OH和
1
O2的形成速率逐渐
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相近，均快于 3CDOM*,但 3者差别较小。 

 

图 3水样中 DOC(A)和 CDOM(B)的浓度 

图 4 可看出，3 种 ROS 在不同降解条件下累积浓度的变化趋势大致相似。在降解的前 30d,单可见光降解处理组累积浓度均

高于可见光+微生物降解处理组。30d后，可见光+微生物降解处理组累积浓度逐渐高于单可见光降解处理组。在整个实验过程中，

单微生物处理组也产生了 3种活性氧，但累积浓度是各处理中最低的。在整个实验过程中，对照组中几乎没有发现ROS 的产生。 

 

图 4植物残体降解过程中水体中(A)·OH、(B)1O2和(C)3CDOM*的产生速率和累积浓度 

2.5 植物残体去除与 ROS 的相关性分析 

对不同降解条件下的残体组分去除效率与 3 种 ROS 累积产生的浓度进行分析。图 5 表明，纤维素、半纤维素和木质素组分

的去除效率与·OH、1O2和
3CDOM*累积生产潜力均呈正相关(R2=0.538～0.763)。对比降解过程中生成的 3种 ROS 浓度，·OH自由

基浓度最高，且与残体各组分去除率的相关性更强(R2=0.733～0.763)。对比 3种残体组分，木纤维素与·OH的相关性最强，其

次是半纤维素，易降解的纤维素组分与·OH的相关性最弱。 

3 讨论 

本研究结果表明，光和微生物的联合分解促进了水生植物残体的去除，光辐射对浅水湖泊水体中水生植物残体的降解起着

重要作用，尤其促进了植物残体中木质素组分的去除(图 2)。并且不同处理组下，植物残体降解过程中均持续产生ROS,而 ROS 对
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植物残体的化学成分的变化，尤其是其中难降解组分的去除发挥着关键作用。水体中两种有机质矿化途径——光分解和微生物

分解呈现互补的相互作用关系[20]。在水生植物的细胞内组织中，大部分碳是结构材料(即木质纤维素)。木质纤维素由复杂的多糖

类物质组成，主要成分包括纤维素，木质素和半纤维素。其中，纤维素和半纤维素可以进行生物降解和发酵产糖，但是木质素却

不易被破坏[31],由于木质素为光敏物质，在水体中主要通过光分解去除[32]。 

 

图 5(A)纤维素、(B)半纤维素和(C)木质素去除效率与·OH、1O2和
3CDOM*累积浓度的关系 

然而，光分解和微生物分解对植物残体分解过程中向水体中释放 DOC 的影响是不同的(图 1 和图 3A)。微生物处理下，前期

降解过程中(前 50d),植物残体向水体中快速释放大量易分解有机质[33],促进了水体中微生物群落的大量生长进而促进残体分解

产生更多的 DOC[34]。但是可见光会破坏微生物原来的水生环境，且光辐射可能会破坏 DNA 结构，进而抑制微生物降解效果[35,36],

因此可见光+微生物降解处理组的残体质量去除缓慢，向水体中释放 DOC 的含量较低。然而，长期降解过程中，由于微生物群落

逐渐适应光辐射环境，因此，可见光+微生物降解处理组逐渐呈现最强的去除残体的效果。实验结束(110d)时，单可见光降解处

理组中累积的 DOC含量显著高于单微生物降解处理组和可见光+微生物联合降解处理组，可能是因为光降解对水体中的小分子组

分分解能力较弱，从而造成有机碳的累积。 

有意思的发现是，各个处理组下，植物残体分解过程中均产生 ROS,并且能够持续产生。而其中的光辐射处理组下 ROS 产生

的含量较高。一方面，残体分解过程中向水体中释放的 DOM 的有发色基团受光激发可通过吸收一定波长的太阳光生成 ROS[37];另

一方面，残体可以通过还原酶在残体表面直接还原 O2,从而产生 ROS。单微生物降解处理组也会产生 ROS,这与之前的研究相同，

担子菌中的漆酶可以产生 ROS[38]。ROS通常以代谢中间产物的形式产生，尽管这些 ROS 的寿命很短，但它们在自然水体中的许多

生物和非生物介导的氧化还原反应中起着关键作用。特别是 ROS 能够参与污染物的降解，如农药、药品微量有机污染物
[39,40]

。为

深入探究植物残体在光和微生物降解过程中累积产生的 ROS 与残体中难降解组分之间的关系，进一步对残体各组分的去除效率

与产生的 ROS 浓度进行分析(图 5),3 种残体组分与 3 种 ROS 均呈正相关性，更证实了 ROS 对降解过程中残体各组分的去除效果

起着重要作用。3 种 ROS 中·OH 自由基浓度最高，且与不同种类残体的去除效率相关性更明显，这一现象说明·OH 自由基是反

应性最强的瞬态。它们具有非选择性和靶向降解难降解污染物的能力[39]。3种残体组分中，木质素的去除效率与 3种 ROS 的相关

性更强，表明了分子经历光解的先决条件是它吸收阳光的能力。结合前人研究[41],光辐射会提高残体各组分去除率的原因是：

(1)ROS能够促进木质素进行光氧化作用，从而生成易被微生物利用的小分子水溶性产物；(2)纤维素在木质纤维素结构中会受到

木质素的保护，光氧化作用会破坏木质素的保护层，提高纤维素的降解效率。实际上，光辐射作用下对分解残体的微生物的影

响，尤其是酶的活性的影响尚不可知，并且光对湖泊水体中植物残体的降解作用受到光强度、温度、水体特征、水体微生态、沉

积物等的影响，后续的实验将会继续探究光的存在下是否会对微生物胞外酶的贡献产生影响以及确定影响光对水体中植物残体

降解的主要环境因素。 

4 结论 
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(1)与单微生物和单光降解相比，可见光和微生物联合降解作用可以去除更多的植物残体，特别是可以加速去除植物残体组

分中难降解组分木质素。 

(2)不同降解条件下，芦苇残体在短期和长期降解阶段所产生的 DOC 含量不同。短期降解阶段，单微生物降解组和光和微生

物降解组均释放出较多的 DOC;而在长期降解阶段，单可见光降解处理组中累积的 DOC 含量显著高于单微生物降解处理组和可见

光+微生物联合降解处理组。 

(3)与单可见光降解或单微生物降解相比，光和微生物降解联合处理累积产生更多的 ROS。进一步统计分析得出累积产生的

ROS 浓度与不同残体组分尤其是木质素组分的去除率均呈显著正相关关系，其中生成·OH 自由基的含量最多，与残体各组分去

除率的相关性更强。 

本研究拓展了光化学反应与微生物代谢协同作用对湖泊生态系统难降解有机碳的研究前景，为光降解的生态重要性提供了

更深入的见解。 
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