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摘要：通过长期（700 d）的室内模拟实验，研究太湖优势沉水植物——马来眼子菜（Potamogeton malaianus）在不同深度沉

积物中的分解过程，并通过 454 焦磷酸高通量测序方法研究了此过程中微生物群落结构的变化。结果表明：有机质在 0~8、

8~18 和 18~28 cm 的沉积物中的降解率分别为 49.6%、40.7%和 38.7%，降解率随着深度增加而降低；沉积物腐殖化程度加

强，腐殖质（包括 HA 和 FA）含量均随着沉积物深度增加而增加，并且 18~28 cm 处的腐殖质含量均极显著高于其他深度的

含量（P<0.01）；经过长时间的分解，沉积物中的有机碳库从易降解有机质（LP）转化为难降解有机质（RP），植物残体中

的木质素难以被微生物降解，大部分仍残留在沉积物中。从门的分类水平来看，初始沉积物和驯化后沉积物中的优势细菌相

同，均为变形菌门（Proteobacteria）、拟杆菌门（Bacteroidetes）、绿弯菌门（Chloroflexi）、螺旋菌门（Spirochaetes）、厚壁菌

门（Firmicutes）；从属的分类水平来看，与初始沉积物相比，驯化后的表层沉积物中的细菌群落并未发生明显改变，优势细

菌为 Flavobacterium、GOUTA19、LCP-6、Crenothrix，但是驯化后深层沉积物中细菌群落结构发生明显改变，主要以厌氧

细菌为主，如属于螺旋菌门中的密螺旋体属 Treponema，在 8~18 和 18~28 cm 的沉积物中的含量分别为 7.4%和 8.8%。本研

究旨在为水生植物残体在沉积物中的归属以及湖泊富营养化提供科学的理论指导和依据。 
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在中国湖泊中，70%的湖泊是浅水湖泊，尤其
是长江中下游地区，平均水深仅 2 m 左右（秦伯强，
2002）。与深水湖泊相比，浅水湖泊单位水体具有
更大的水-沉积物接触面积，更高的透光层深度，更
强烈和频繁的水土界面物质交换，更复杂的生态类
型（Nixdorf et al.，1997）。另外，湖泊中的水生植
物是湖泊生态系统的重要组成部分，除了净化水体
外（任文君等，2011），其自身储存了大量营养物
质（Holmroos et al.，2015），这些水生植物死亡后，
大部分的植物残体将沉积到表层沉积物中。因此研
究浅水湖泊沉积物中植物残体的分解转化过程对
认识湖泊内营养归转与富营养化过程、生物沉积与
全球环境变化有着重要意义（Li et al.，2013）。 

水生植物细胞壁主要由多糖类物质组成，包括
纤维素、半纤维素和木质素。其中，木质素与纤维
素和半纤维素以共价和非共价键形式结合，以嵌合

体的形式包围或黏合纤维素，形成了坚固的天然屏
障（Pettolino et al.，2012）。水生植物的结构导致了
其残体难以被分解，并且分解过程复杂，主要包括
其组织衰老和死亡后所有的物理和化学变化，该过
程分为植物组织的水解、矿质成分及可溶性有机物
的浸出或自溶、微小颗粒的逸散、各类有机成分的
酶解（植物细胞内的酶）以及有机质的形成及转化

（Brinson et al.，1981）等。 

沉积物中水生植物残体的降解受许多因素影
响，比如残体本身性质（碳氮的含量、结晶度、聚
合度、取向度等）（Cornwell et al.，2008；Li et al.，
2012）、自然气候条件（温度、pH、溶解氧、水中
营养盐浓度、降水等）（Li et al.，2013）以及微生
物群落结构（Gudasz et al.，2012）等，其中微生物
对植物残体的降解过程呈现降解酶种类的多样性
和酶解反应过程的复杂性。目前发现的降解植物残
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体的微生物有上千种，主要包括细菌、真菌、放线
菌，甚至古菌中也有一部分具有分解植物纤维素能
力，在湿地系统中细菌控制植物残体的降解速率，
这些微生物能够通过同化作用将植物细胞壁中的
多糖物质转化为单糖（Buesing et al.，2006）。事实
上，目前对水生植物腐败分解已有大量研究，但是
这些研究多集中于在湿地腐败水生植物上，并且多
数是从腐败水生植物释放营养盐对水体造成二次
污染的角度入手（Li et al.，2012；王博等，2012），
而关于其在沉积物中的转化过程及微生物群落结
构方面的研究较少。 

本研究选取浅水湖泊——太湖的沉积物污染
严重区域梅梁湾为研究对象，通过室内微宇宙实验
模拟植物残体在沉积物中的腐烂分解，研究此过程
中有机质转化及微生物群落结构的变化情况。 

1  材料与方法 
1.1  研究区域概况 

太湖是中国长江中下游地区著名的大型浅水
湖泊，是仅次于鄱阳湖和洞庭湖的全国第三大淡水
湖泊，面积约为 2 338 km2，平均水深 1.9 m，最大
水深约为 3.4 m。太湖包括东太湖、胥口湾、贡湖
湾、梅梁湾、竺山湾五大湖湾，其中梅梁湾和竺山
湾因换水周期相对较长，水浅及盛行风的作用，多
次爆发蓝藻水华，目前成为太湖富营养化较严重的
湖区（Song et al.，2013；赵兴青等，2007）。 

1.2  样品采集及试验设计 
分 别 采 集 太 湖 北 部 湖 区 梅 梁 湾 区 域

（N31°22.651′，E120°14.924′）的水样和表层沉积物
样品，其中水样过 0.45 μm 滤膜以去除悬浮物；沉
积物样品混匀，去除石块、贝壳类等杂质。湖水和
沉积物样品放入 4 ℃冰箱待用。另外采集太湖优势
沉 水 植 物 — — 马 来 眼 子 菜 （ Potamogeton 

malaianus），风干，粉碎，过 100 目筛待用。 

实验装置采用自制的有机玻璃反应器，直径 12 

cm，高 35 cm，容积约为 4 L。每个反应器中加入
1 600 g 湿沉积物和 48 g 处理后的马来眼子菜，从
而使植物残体/沉积物的比例为 3%（干重/干重）。
沉积物和植物残体充分混匀后加入 1 L 原位采回的
湖水做上覆水，将实验组串联，用蠕动泵和流动泵
带动上覆水流动，以模拟原位湖水小风浪。本实验
组共有 3 个重复反应器。试验中，反应器均用铝箔
纸避光，实验装置置于 25 ℃温室运行。实验运行
两年，并且每隔 3 个月分层取样，从沉积物表层往
下依次为 8 cm、10 cm 和 10 cm。 

1.3  沉积物样品的测定 
1.3.1  总有机碳（TOC）的测定 

TOC 的含量采用重铬酸钾-油浴法测定（Song 

et al.，2013）。 

1.3.2  腐殖质的测定 

本实验主要测定腐殖质中的胡敏酸（HA）和
富里酸（FA）两种组分，测定方法参照腐殖质协会

（IHSS）的标准方法（Hong et al.，2010），具体测
定如下：称取风干过筛的沉积物样品 2.5 g，加入 1 

mol·L-1HCl 使 pH 达到 1~2，再加入 0.1 mol·L-1HCl

至液体体积为 25 mL，室温下振荡 1 h，离心，上清
液分出 FA（a）。在残留物中加入 1 mol·L-1NaOH 25 

mL，在氮气下混合、振荡 4 h，静置过夜，离心，
除去残渣，用 6 mol·L-1HCl 将提取液 pH 调到 1.0，
静置 12 h，离心，上清液分出 FA（b）。在氮气下
将沉淀出来的 HA 用尽量少的 0.1 mol·L-1KOH 重新
溶解，高速离心，加 6 mol·L-1HCl 调节 pH 至 1.0，
沉淀 12~16 h，离心，弃去上清液，残留的 HA 用
0.1 mol·L-1HCl+0.3 mol·L-1HF 混合液，室温下振荡
过夜，离心，反复用 HCl+HF 处理，使 HA 残余小
于 1.0%。再通过透析膜或透析管，直至 AgNO3 检
测不出 Cl-，冷冻干燥，用元素分析仪测定有机碳含
量。合并（a）、（b）两份 FA 溶液，用 XAD-8 树脂
吸附 FA，弃去残留液，依次用 0.1 mol·L-1NaOH 和
水洗脱，流出液立即用 6 mol·L-1HCl 调节 pH 至 1.0，
使 FA 仍留在溶液中。然后将溶液通过 H+饱和的离
子交换树脂，冷冻干燥得 H+饱和的 FA，用元素分
析仪测定有机碳含量。 

1.3.3  易降解有机质（LP）和难降解有机质（RP）

的测定（Rovira et al.，2002） 

（1）易降解有机质Ⅰ（LPⅠ，主要为非纤维素
多糖类物质）：称取0.5 g 风干过筛的沉积物样品放
入50 mL 离心管中，加入20 mL 2.5 mol·L-1 H2SO4，
105 ℃静置30 min，4 000 r·00m-1离心15 min，上
清液倒出保存，残留物用20 mL 蒸馏水清洗，离心。
合并两次离心得到的上清液，采用元素分析仪测定
碳含量。 

（2）易降解有机质Ⅱ（LPⅡ，主要为纤维素
类物质）：在（1）中的残留物中加入 2 mL 13 mol·L-1 

H2SO4 室温过夜，持续振荡水解，然后用蒸馏水
稀释酸度至 1 mol·L-1，105 ℃水解 3 h，每隔 0.5 h

摇晃一次。4 000 r·min-1 离心 15 min，上清液倒出
保存，残留物用 20 mL 蒸馏水清洗，离心。合并
两次离心得到的上清液，采用元素分析仪测定碳
含量。 

（3）难降解有机质（RP）：将（2）中的残留物
用蒸馏水清洗两次，60 ℃烘干，采用元素分析仪
测定有机碳含量。 

本试验将 LPⅠ和 LPⅡ含量统称为易降解有机
质（LP）。 
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1.3.4  微生物群落结构分析 

分别测定初始沉积物和试验后沉积物中的微
生物群落结构。首先用土壤基因组试剂盒（MO 

BIO，CA）提取样品中基因组总 DNA。DNA 的浓
度通过 Nanodrop 2000 测定，确保 A260/280≈1.8。随
后将 DNA 样品送至上海美吉生物医药科技有限公
司进行 454 焦磷酸测序。 

细菌 16S rRNA 采用 341F 和 907R 作为 PCR 扩
增引物。PCR 反应采用 ABI GeneAmp® 9700 型 PCR

仪，反应体系如下（20 μL）：5×FastPfu 缓冲液，4 μL；
2.5 mmol dNTPs，2 μL；Forward Primer（5 μmol），
0.8 μL；Reverse Primer（5 μmol)，0.8 μL；FastPfu

聚合酶，0.4 μL；DNA 模板 10 ng，最后加灭菌的
Milli-Q 水至体积为 20 μL。PCR 反应过程为：95 ℃

变性 2 min，然后 95 ℃变性 30 s，55 ℃退火 30 s，
72 ℃延伸 30 s，循环 25 次，然后在 72 ℃保持 5 

min，最后 10 ℃保温至终止（Zhou et al.，2015）。 

454 测序数据结果用 Qiime 软件进行去噪、嵌
合体检测和序列的质量分析，用 Mothur 软件进行
菌群丰度和多样性分析。 

1.3.5  数据分析与处理 

本试验用沉积物中 TOC 的去除率来表征植物
残体在沉积物中的降解率，此过程符合一级动力学
方程（Olson，1963）： 

C=C0e
-kt                            （1） 

其中，C0 为添加植物残体的初始沉积物中 TOC

含量；C 为 t 天时沉积物中 TOC 含量；k 为分解速
率常数；t 为分解进行的时间（d）。半反应时间（t1/2）
计算公式为： 

t1/2=(ln2)/k                          （2） 

采用 Origin 8.0 软件对数据进行处理和绘图，
并用 SPSS 17.0 统计软件对数据进行统计分析

（P<0.05，显著性差异；P<0.01，极显著性差异）。 

2  结果与分析 
2.1  植物残体分解对沉积物有机质含量的影响 
2.1.1  沉积物中植物残体降解速率及降解动力学

变化 

700 d 的驯化试验期间，不同深度沉积物中
TOC 的降解率见图 1。0~8、8~18 和 18~28 cm 沉积
物中 TOC 的降解率与时间均呈显著正相关关系

（r2=0.86，0.94，0.91，P<0.05）。实验结束后，沉
积物中 TOC 的降解率分别达到 56.4%、52.5%和
48.6%，随深度增加降解率降低。并且，在整个试
验期间，49.6%、40.7%和 38.7%的 TOC 降解率在
前 180 d 进行，而在 180~700 d 之间，植物残体呈
缓慢降解趋势。这与史学军等研究植物凋落物在土
壤中的分解有相似的规律，凋落物有机碳在土壤中

的分解有快速分解和缓慢分解两个过程，快速分解
量大且持续时间相对较短，而缓慢分解则持续时间
较长（史学军等，2009）。 

根据 TOC 降解率计算得到的降解动力学变
化更直接地反应了植物残体在沉积物中的降解趋
势（表 1）。植物残体在表层沉积物中的降解速率
最快（k=0.001 9 d-1），半反应时间最短（t1/2=586.2 

d），并且随着深度增加，降解速率和半反应时间
均降低。 

2.1.2  沉积物腐殖化程度的变化 

实验结束后测定了沉积物中腐殖质（HA 和 FA）
的含量（图 2）。未添加植物残体的初始沉积物中
HA 和 FA 的质量分数分别为 1.13 和 1.01 mg·g-1。
添加植物残体并经过 700 d 的驯化后，0~8、8~18

和 18~28 cm 沉积物中 HA 的质量分数分别增至
3.20、3.92 和 5.35 mg·g-1，FA 的质量分数分别增至
3.6、4.0 和 4.4 mg·g-1，其中 18~28 cm 沉积物中的
HA 和 FA 含量均极显著高于其他深度的含量

（P<0.01）。试验结果表明，植物残体在沉积物中的
长期分解转化过程，促进了沉积物的腐殖化，并且
腐殖化程度随着沉积物深度的增加而增大。 

2.1.3  沉积物中有机质组分的变化 

实验结束后，测定了沉积物中有机质组分的变
化，主要分为易降解有机质（LP）和难降解有机质
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图 1  沉积物中 TOC 降解率随培养时间变化 

Fig. 1  Removal efficiencies of TOC in sediments with culture time 

表 1  沉积物中 TOC 的降解速率常数及半反应时间 

Table 1  The first-order rate constantof TOC degradation and half-livesin 

sediments 

Sediment samples k/d-1 t1/2/d r2 

0~8 cm 0.001 19±0.000 08 586.2±38.5 0.899 

8~18 cm 0.001 07±0.000 09 656.6±59.8 0.820 

18~28 cm 0.000 96±0.000 10 736.9±78.8 0.813 

n=3 
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（RP）（图 3）。添加植物残体后的初始沉积物中 LP

和 RP 质量分数分别为 13.1 和 3.8 mg·g-1，LP 的质
量分数约为 RP 的 3.4 倍，这说明植物残体中大部
分物质为 LP，主要为多糖和纤维类物质。但是经过
700 d 的驯化后，大部分的 LP 物质被分解，0~8、
8~18 和 18~28 cm 的沉积物中的 LP 的质量分数分
别为 3.4、4.1 和 4.0 mg·g-1。被分解的 LP 一部分继
续被微生物利用，转化为 RP 类物质，从而使得驯
化后的沉积物中的 RP 显著增加，尤其是 18~28 cm

处的沉积物。表层沉积物和深层沉积物中的 LP 和
RP 含量并无显著性差异（P>0.05）。 

2.2  植物残体分解对沉积物中微生物群落结构的
影响 

将 4 个测序样品共 10 512 条细菌序列进行比对
（检测结果几乎没有古菌），在生物分类学水平上从

门和属进行分类。部分序列在生物学上为未知类
（unclassified）。通过对微生物进行分类学上的归类，

可以更全面地掌握微生物群落结构的变化特征。图
4 是细菌群落在门水平上的分类，结果表明主要由
5 个门构成：变形菌门（Proteobacteria）、拟杆菌门

（Bacteroidetes）、绿弯菌门（Chloroflexi）、螺旋菌
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图 2  初始沉积物和驯化后沉积物中 HA（a）和 FA（b）的含量 

Fig. 2  Contents of HA (a) and FA (b) in the initial and culture sediments 
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图 3  添加马来眼子菜的初始沉积物和驯化后沉积物中 LP（a）和 RP（b）的含量 

Fig. 3  Contents of LP (a) and RP (b) in the initial sediment which added Potamogeton malaianus and in the culture sediments 
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图 4  初始沉积物和驯化后沉积物中细菌门的丰度 

Fig. 4  Abundance of microbial phylum in the initial and culture sediments 
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门（Spirochaetes）、厚壁菌门（Firmicutes）。从相对
含量分布可以看出，驯化前后沉积物样品中微生物
群落间存在差异。初始沉积物中变形菌门含量最高

（45.3%），其次为拟杆菌门（11.6%）、绿弯菌门
（9.1%）、酸杆菌门（6.3%）。但是植物残体在沉积

物中经过长时间的分解后，沉积物中变形菌门含量
降低，在 0~8、8~18 和 18~28 cm 沉积物中的含量
依次为 19.0%、27.5%，18.8%。但是厚壁菌门、绿
弯菌门和拟杆菌门在不同深度沉积物中含量均增
加，其中拟杆菌门随沉积物深度增加而增加，依次
为 20.1%、24.8%、29.1%。这与郑九文（2013）研
究马来眼子菜、芦苇等分解过程中群落结构变化有
相似的结论：表层沉积物中，优势菌群是变形菌门、
拟杆菌门、绿弯菌门，酸杆菌门。 

从属的分类水平看（图 5），初始沉积物中细菌
在黄杆菌属 Flavobacterium（2.5%）、GOUTA19

（3.5%）、LCP-6（2.7%）中含量最高，经过长时间
的植物残体降解后，表层沉积物（0~8 cm）与深层
沉积物（8~18、18~28 cm）中细菌群落结构发生显
著改变。其中，0~8 cm 沉积物中的优势细菌除了
Flavobacterium（2.1%）、GOUTA19（4.4%）和泉
发菌属 Crenothrix（2.1%）含量明显增加。8~18 和
18~28 cm 沉 积 物 中 螺 旋 菌 门 中 的 密 螺 旋 体 属
Treponema（7.4%和 8.8%）为优势菌属。 

3  讨论 
水生植物残体的腐烂分解过程十分复杂。目前

国内外的相关研究多集中于植物残体死亡后在湖
泊水体中的分解。经过 700 d 的长期微宇宙实验，
结果表明，植物残体沉降到沉积物中后的分解也分
为植物体内易溶有机颗粒和无机盐类淋溶过程的
快速分解期和难降解有机物的缓慢分解期。水生植
物死亡进入沉积物后，一方面由于溶出、微生物的

作用使得易分解有机物溶出，另一方面，外源营养
物质的输入刺激沉积物微生物的生长繁殖，使得植
物残体的分解迅速（杨秀虹等，2013）。与在水体
中分解不同的是（Li et al.，2013；曹勋等，2015），
沉积物中植物残体的分解更为缓慢，前 180 d 为快
速分解阶段，180~700 d 为缓慢分解阶段。这可能
是由于水体和沉积物中的分解环境以及微生物群
落的不同造成的（Longhi et al.，2008）。 

沉积物中的植物残体经生物酶分解、氧化以及
微生物合成等过程有一部分形成了高分子芳香族
醌类聚合物，即腐殖质（楼涛等，2014）。腐殖质
本身不易被微生物分解，矿化率很低，因此能够在
沉积物中逐渐累积。另外，由于参与腐殖化过程的
微生物大部分为厌氧微生物，从而造成了沉积物腐
殖化程度随深度增加而增加。另一方面我们发现，
与添加植物残体的初始沉积物相比，沉积物中 LP

含量降低，伴随着 RP 含量的增加，沉积物中的有
机碳库从 LP 转变为 RP。RP 主要包括木质素和腐
殖质，因此试验结束沉积物中 HA 和 FA 含量较低，
但是较高的 RP 含量表明沉积物中保留了较多的难
以被分解的木质素物质。 

在湖泊沉积物中，植物残体的降解受微生物
群落结构和活性影响，而微生物的多样性及微生
物群落相互作用比较复杂（Ylla et al.，2013）。虽
然有研究（Marano et al.，2011）表明，湖泊生态
系统中真菌在植物残体降解的早期过程中所起的
作用大于细菌，但是真菌降解主要通过好氧降解

（Schneider et al.，2012；Su et al.，2015）。而湖泊
中的大型植物死亡后，挺水和浮叶类植物残体首
先沉降到湖水的好氧区，由湖水中的好氧细菌和
真菌参与降解，随后植物残体沉降到沉积物-水界
面的缺氧区，最终进入到沉积物的厌氧区，因此
沉积物中参与植物降解的微生物主要为厌氧细菌

（De Boer et al.，2005）。本试验所采的初始沉积物
为 表 层 沉 积 物 样 品 ， 细 菌 的 多 样 性 高 （ 可 用
Shannon 多样性指数和 Pielou 均匀度指数等来评
价）（沈烁等，2015），其中多数为为参与有机质
降解的细菌属，如黄杆菌属、GOUTA19、LCP-6，
通常附着于植物碎屑或其他有机体上，能将高分
子有机物分解（Mann et al.，2013）。经过 700 d

的驯化后，表层沉积物中的细菌种类并未发生明
显变化，这可能是由于表层沉积物仍处于缺氧环
境，以发酵微生物为主；而深层沉积物中微生物
群落发生明显改变，主要以厌氧微生物为主，其
中螺旋菌门主要存在于白蚁的肠道中（Lilburn et 

al.， 1999）， 驯 化 后 深 层 沉 积 物 中 密 螺 旋 体 属
（Treponema）含量显著增加。 

 

图 5  沉积物样品中前 100 个属中已被确定的属的热图 

Fig. 5  The heat map at relative abundances of classified bacterial genera 

in the top 100 genera in sediments 
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4  结论 
综上所述，水生植物残体——马来眼子菜在不

同深度沉积物中的降解速率不同，总体呈现随深度
增加降解速率加快的趋势。植物残体的降解增加了
沉积物的腐殖化程度，且腐殖化程度随着深度增加
而增加。植物残体在降解的过程中，容易被分解的
部分有机质逐渐被矿化同时产生难分解的有机质
而储存在沉积物中，并且植物残体中的木质素大部
分仍被留在沉积物中。添加植物残体的沉积物经过
长时间的驯化后，微生物群落结构发生不同的变
化。表层沉积物中的细菌群落仍以发酵菌为主，细
菌多样性丰富，但深层沉积物中的细菌以厌氧发酵
菌为主，如密螺旋体属（Treponema）。 
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The Decomposition Processes of Aquatic Plant Residue and the Change of 

Microbial Community Structure in A Shallow Lake Sediment 
 

LIU Xin1, HUANG Qinghui1, 2, JIANG Helong2, SONG Na2* 

1. Nanjing Forestry University, College of Biology and the Environment, Key Laboratory of Environmental engineering of Jiangsu Province, Nanjing 210037, 

China; 2. Nanjing Institute of Geography and Limnology, State Key Laboratory of Lake Science and Environment, Nanjing 210008, China 

 

Abstract: In this study, a long-term (700 days) laboratory incubation test was carried out to investigate the decomposition processes 

of aquatic plant residue based on Potamogeton malaianus, a typical submerged plant in Lake Taihu. The driving mechanisms related 

to microbial community structure for the residue decomposition were also determined by using 454 pyrophosphate high-throughput 

sequencing method. The results showed that the organic matter removal efficiencies decreased as sediment depth increased, which 

were 49.6%, 40.7%, and 38.7% in the 0~8, 8~18 and 18~28 cm sediments, respectively. Humification degree and the contents of 

humus (including HA and FA) in the sediment increased as the depth increased; in particular, the humus contents in the 18~28 cm 

sediment were significantly (P<0.01) higher than those in other depths. After the incubation test, the transformation of organic matter 

from labile to refractory fractions were observed, and most of lignin-like compounds in the plant residue were retained in the 

sediment. Further analysis indicated that the dominant bacteria at the phylum level were the same in the initial and incubated 

sediments, which were Proteobacteria, Bacteroidetes, Chloroflexi, Spirochaetes, and Firmicutes. The dominant bacteria at the genus 

level also had little difference between the initial sediment and the incubated surface sediment, which were Flavobacterium, 

GOUTA19, LCP-6, and Crenothrix. However, substantial changes of the dominant bacteria at the genus level were found in the 

deeper sediment after incubation, and microorganisms in the sediment were dominant by anaerobic bacteria, such as Treponema in 

spirochete phylum, with the relative abundances of 7.4% and 8.8% in the 8~18 and 18~28 cm sediments, respectively. The results of 

this study will enrich the knowledge about the decomposition characteristics of aquatic plant residue in lake sediment and provide 

theoretical supports for eutrophication control. 

Key words: lake; sediment; aquatic plant residues; decomposition; microorganism 

 


