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摘　 要：太湖在过去 ２０年经历了高强度的污染治理与生态修复，同时受到气候变暖、热浪、洪水和干旱等气候变化因素
的叠加影响，湖泊生态系统组成与结构发生了显著变化。本文基于江苏太湖湖泊生态系统研究国家野外科学观测研究

站（简称“太湖站”）２００５ ２０２５年水质、浮游植物及大型水生植物观测数据，２００７ ２０２５年大型底栖动物观测数据，以及
２０１２ ２０２５年后生浮游动物的定位观测资料，结合太湖站同步的水文与气象背景观测资料，分析近 ２０ 年太湖生态系统
结构在氮浓度下降、水温增高、干旱、洪水、禁捕等气候变化与人类活动影响下的变化特征与机制。结果发现，（１）近 ５ 年
来太湖水质改善明显：水体总氮年均值从 ２００６ 年的 ３ ７１ ｍｇ ／ Ｌ 降至 ２０２５ 年的 １ ５６ ｍｇ ／ Ｌ，２０２１ ２０２５ 年总磷年均值
（０ ０８９ ｍｇ ／ Ｌ）较 ２００５ ２０２０年均值（０ １２０ ｍｇ ／ Ｌ）降低 ２６％；太湖水质改善程度存在明显的空间差异，重污染的西北湖
区水质改善明显，但之前沉水植物分布较广、水质相对良好的南部与东部湖区水质变化不大甚至有所下降。（２）太湖主
要生物类群的时空变化巨大：２０２３年以来，蓝藻生物量明显下降，蓝藻水华的关键种类微囊藻（Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ｓｐｐ）的生物量
和优势度均大幅下降，而丝状蓝藻中的长孢藻（Ｄｏｌｉｃｈｏｓｐｅｒｍｕｍ ｓｐｐ）、假鱼腥藻（Ｐｓｅｕｄａｎａｂａｅｎａ ｓｐｐ）及硅藻门中的直链
藻（Ａｕｌａｃｏｓｅｉｒａ ｓｐｐ）、小环藻（Ｃｙｃｌｏｔｅｌｌａ ｓｐｐ）、菱形藻（Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ ｓｐｐ）优势度增加；后生浮游动物枝角类中的象鼻蟤（Ｂｏｓ
ｍｉｎａ ｓｐｐ）优势度大幅下降，而桡足类中的中华窄腹剑水蚤（Ｌｉｍｎｏｉｔｈｏｎａ ｓｉｎｅｎｓｉｓ）优势度显著提升；大型底栖动物的密度
大幅下降，主要是耐污型的优势种霍夫水丝蚓（Ｌｉｍｎｏｄｒｉｌｕｓ ｈｏｆｆｍｅｉｓｔｅｒｉ）密度大幅减少，而相对喜清洁水体的河蚬（Ｃｏｒｂｉｃｕ
ｌａ ｆｌｕｍｉｎｅａ）优势度、密度都明显增加。然而，太湖沉水植被状况依然较 ２０年前退化明显，近年来在水质改善明显的背景
下恢复并不显著，２０２５年与 ２０１４年相比，沉水植物分布面积大幅下降，传统沉水植物分布区龟山 漫山岛 西山 南太湖

一线的竹叶眼子菜（Ｐｏｔａｍｏｇｅｔｏｎ ｗｒｉｇｈｔｉｉ）种群分布面积锐减，东太湖水域的沉水植物群落已基本被野菱（Ｔｒａｐａ ｉｎｃｉｓａ）群
落取代，形成覆盖度常高于 ９５％的野菱单一优势种群连续分布区，南太湖荇菜（Ｎｙｍｐｈｏｉｄｅｓ ｐｅｌｔａｔａ）群落严重衰退，胥口湾
水域植被盖度也在 ２０２５年显著下降。（３）从生态多样性角度看，除浮游植物外，太湖多数生物的多样性并未显著增高，
空间异质性下降，沉水植被退化严重，太湖的生态系统结构仍处于十分脆弱的状态，存在蓝藻水华大规模暴发的潜在风

险。总体而言，太湖治理可能已进入“水质改善 生态结构重组 系统韧性不足”的新阶段。流域营养盐入湖负荷削减虽

然对太湖生态系统结构产生了重要的上行效应，但气候变暖、外源负荷变化、渔业禁捕以及洪水、干旱等极端气候事件也

显著影响了太湖生物类群演替过程，并可能成为生态系统结构变化的重要触发因素。未来太湖治理的关注重点应当从

“水质达标”向“生态系统健康恢复”转变，应加强对鱼类结构演变的生态效应监测与评估，在进一步严格控制外源氮、磷

入湖负荷的同时，协同开展鱼类结构调整和沉水植物恢复，提高太湖生态系统健康水平。

关键词：太湖；长期生态观测；蓝藻水华；气候变暖；外源削减；“十年禁渔”；生态系统响应
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太湖地处长江三角洲平原腹地、太湖平原河网中心，流域面积 ３６８９５ ｋｍ２，水面面积 ２３３８ １ ｋｍ２，平均水
深 １ ９ ｍ［１］，是长江中下游地区年均水面面积最大的湖泊。太湖流域的人类活动强度在全球大型湖泊中位
居前列。包括上海在内，太湖流域人口超过 ６０００万人，仅太湖西部主要汇流区的镇江市、常州市、湖州市与
无锡地区宜兴市 ２０２４年常住人口就达 １３３６ 万人。截至 ２０２０ 年，太湖流域耕地占比 ４４％，建设用地占比
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２６％，水体占比 １６％，林地占比仅 １２％ ［１］。太湖是我国最早报道蓝藻水华问题的湖泊之一［２］，２０ 世纪 ７０ 年
代，太湖生态环境问题已十分突出［３］。

１９８６年，中国科学院南京地理与湖泊研究所（前身为中国科学院南京地理研究所）将湖泊科学定为研
究所主攻方向，迫切需要建设相关野外科学研究基地，以支撑湖泊科学发展。１９８６年 ３ 月 ３ 日，通过对太湖
流域社会经济与环境保护矛盾的分析，研究所提出“具有应用前景的基础研究需要先走一步”，向中国科学

院提出设立太湖湖泊科学研究站（建成后更名为太湖湖泊生态系统研究站，简称“太湖站”）的申请，并于当

年 １２月先后获得中国科学院和无锡市人民政府批准。１９８８ 年，太湖站在无锡市滨湖区康山村的太湖之滨
建成，同年入选中国生态系统研究网络（ＣＥＲＮ）首批 ２９ 个野外站序列［４］。１９９１ 年起，太湖站按照 ＣＥＲＮ 分
类型制定的观测技术规范逐月对太湖开展定点采样与生态系统要素观测［５］。此后，太湖站湖体定点观测方

案经历了 ３个阶段变化：１９９１ １９９７年，从无锡市梁溪河入湖口至太湖湖心平台山，设 ９ 个点位的一个断
面，见图 １中 ０～８号点（２号点位于太湖站近岸区，后予以删除），重点关注无锡市城市污染对太湖生态系统
的影响［６］；１９９８ ２００４年，增设 ９～１３号 ５个点位（图 １），强化对全太湖主要出入湖河道的污染负荷监测，包
括南溪入湖口大浦口（１０号）、苕溪入湖口小梅口（１１号），太浦河和望虞河出水水域（１２ 号、１３ 号），以及邻
近城区的蠡湖（９号）；２００５ ２０２５年，再增设 １９个点位，形成覆盖主要湖区的布点方案（图 １），强化不同生
态类型湖区的对比研究。建站 ４０年来，太湖站在太湖污染源控制、水资源调配、内源污染评估与疏浚、蓝藻
水华预警、生态修复、鱼类资源保护等方面，都发挥了重要的学术引领与治理支撑作用［７１２］。

２００７年太湖贡湖湾沙渚水厂水源地发生供水危机，该事件推动了太湖历史上规模最大的生态环境治理
修复行动［１３］。流域治污、城市化进程、种植业结构调整等治理措施的推行改变了太湖入湖污染负荷［１４１６］。

湖体大规模开展的底泥疏浚、调水引流、控藻工程、长江流域重点水域“十年禁渔”等治理与管控措施，势必

对太湖水质与生态系统产生干扰［１７２０］。太湖地区气候变化显著，增温、热浪、暴雨极端事件频发及风速下

降，也对太湖生态系统产生强烈影响［２１２４］。

本文基于太湖站 ２００５年实施全湖生态系统观测方案以来的季度水质和藻类、大型水生植物观测数据，
以及 ２００７年以来大型底栖动物观测数据和 ２０１２年以来浮游动物观测数据，结合气象、水文同步观测数据，
分析近 ２０年来太湖生态系统变化特征。在此基础上，探讨气候变化与人类活动对太湖生态系统演变的驱
动机制，以期为大型浅水湖泊的生态修复与健康评估提供科学支撑。

图 １ 太湖站湖体定位生态监测点位分布
Ｆｉｇ １ Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅｓ ｏｆ Ｔａｉｈｕ

Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｆｏｒ Ｌａｋｅ Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ

１ 材料与方法

１ １ 监测布点与分区
２００５ ２０２５年太湖站在湖体布设水质、浮游生

物及底栖生物监测点位 ３２ 个，包括北太湖 １４ 个逐
月采样点位和其余湖区 １８ 个逐季度采样点位（图
１）。本研究主要依据每年 ２、５、８ 和 １１ 月 ４ 次监测
的季度数据开展。首先，采用泰森多边形方法，划

分出每个点位所代表的水域及其面积（图 １）；其
次，通过历次调查水深均值与其对应的观测日水位

值，构建该区域湖底平均高程，进而结合水位数据

计算每次调查时该水域的水量，作为分区加权均值

统计的依据。将太湖分为 ８个湖区（图 １中实线），
分别为西北湖区（１０、１６、１７ 点位）、西南湖区（１１、
２０～ ２３ 点位）、湖心区（７、８、１８、１９ 点位）、梅梁湾
（０、１、３ ～ ６、３２ 点位）、蠡湖（９、１５ 点位）、贡湖湾
（１３、１４、３１ 点位）、胥口湾（２６ ～ ３０ 点位）、东太湖
（１２、２４、２５点位），分区统计各指标均值，加权平均
获得各指标的季度均值或年均值。
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１ ２ 气象与水文条件监测
气温（ＡＴ）、降水（ＲＦ）、光合有效辐射（ＰＡＲ）、风速（ＷＳ）数据由太湖站气象观测场的维萨拉 ＣＡＷＳ３１０

自动气象站获取（维萨拉（上海）测量技术有限公司），其中 ＰＡＲ由逐时监测值累积获得，而 ＷＳ 数据由小时
平均风速进一步平均获得。水温（ＷＴ）日平均值数据由太湖站栈桥每天 ８：００、１４：００、２０：００开展的 ３次观测
结果平均而得，观测时用水温仪测定水下 ０ ５ ｍ深度的水温。水位值通过每日 ３ 次观测太湖站船坞水尺并
取平均值获得。

年入湖水量由太湖流域管理局网站（ｗｗｗ． ｔｂａ ｇｏｖ ｃｎ）查询得到。根据太湖站降水数据变化，构建年降
水量与入湖水量的关系，进而根据月降水量、日降水量估算出入湖水量的月均值、日均值，结合入湖河道总

氮（ＴＮ）、总磷（ＴＰ）等水质指标的逐月监测数据，以及 ２０１６年以来太湖站对主要入湖河道大浦河、殷村港的
逐日氮磷浓度监测结果率定，开展 ２０１６ ２０２５年的太湖氮、磷入湖月负荷（ＴＮ负荷、ＴＰ 负荷）估算。
１ ３ 湖体水质与生物监测分析方法

水质与生物调查方法总体参考 ＣＥＲＮ编写的《湖泊生态调查观测与分析》［５］。使用赛氏透明度盘现场测
定透明度（ＳＤ），使用带刻度的水深竿现场测定水深（ＷＤ）。采集表层（水下 ０ ２ ｍ）、底层（泥上 ０ ２ ｍ）及中层
（水深一半处）水样各 ２ ５ Ｌ，倒入水桶中混合均匀。从混合水样中分取 １ Ｌ用于水体 ＴＮ、ＴＰ、浮游植物叶绿
素 ａ（Ｃｈｌ ａ）等水质指标分析；另分取 １ Ｌ，现场加 １０ ｍＬ鲁戈试剂固定，用于浮游植物定量样品的收集。采
集表、中、底层水样各 ２ ５ Ｌ，现场通过 １３号浮游生物网，将滤得样品收集至 ５０ ｍＬ塑料方瓶，加入 ４％的甲
醛溶液固定。样品带回实验室定容至 ５０ ｍＬ，用于枝角类、桡足类等后生浮游动物的种类鉴定。使用彼得森
采泥器抓取定量面积的表层底泥，倒入底栖动物网中淘洗。将网内截留的样品收集至塑料袋中，带回实验

室后置于白瓷盘中挑拣出底栖动物，随后放入塑料方瓶中用甲醛溶液固定，用于大型底栖动物的种类鉴定。

将经鲁戈试剂固定后的浮游植物样品带回室内，静置沉降 ４８ ｈ 后，收集下层沉降物并定容至 ３０ ｍＬ。
吸取 ０ １ ｍＬ样品用光学显微镜在 ４０倍物镜下观察 １００个视野，进行浮游植物鉴定、计数，统计细胞丰度（单
位 ｃｅｌｌｓ ／ Ｌ），并估算生物量（单位 ｍｇ ／ Ｌ）。将枝角类、桡足类样品带回实验室，定容至 ５０ ｍＬ。随后在光学显
微镜下，以 １０～４０倍物镜进行观察，对样品中的所有个体进行计数。同时，每个种类至少测量 ３０ 个个体的
体长；若某一种类的个体数不足 ３０ 个，则逐一测量其全部个体。取经鲁戈试剂固定的样品，于光学显微镜
下进行轮虫的种类鉴定。另取底栖动物样品，于解剖镜下进行种类鉴定。

大型水生植物调查采用人工调查与遥感解译相结合的方法。其中人工调查采用定点调查与面上调查

相结合的方式，定点调查点位如图 １中的绿色三角形点位，主要代表多年沉水植物分布较为集中的胥口湾、
东太湖等重点区域，纵横交叉设置 ２４个定量观测点。每年 ５ 月、１０ 月进行 ２ 次断面监测：用水草耙捞取定
性样品观测，现场记录；用水草夹获得单位面积大型水生植物样品，现场挑拣、称重，获得该点位单位面积生

物量的定量数据，综合 ２条断面的覆盖度观察，估算典型区域大型水生植物面积（ＣｓｍＭＩ）。由于人工调查
未覆盖全太湖，采用自行开发的浅水湖泊水生植物遥感监测技术方法［２５］，通过 Ｌａｎｄｓａｔ卫星影像获得每年 ４
个季度的太湖大型水生植物空间分布遥感解译图，取面积最大的影像合成，解译出沉水植物面积（ＣｓｍＲＳ）
与浮叶＋挺水植物面积（Ｃｆｌ＋ｅ ＲＳ），ＣｓｍＲＳ与 Ｃｆｌ＋ｅ ＲＳ相加获得太湖水生植物总面积（Ｃｍｐ ＲＳ）。

采集水样带回实验室，混匀后取 ２５ ｍＬ于 ５０ ｍＬ具塞比色管中，加入 ２５ ｍＬ碱性过硫酸钾消解液，混匀，
放入高温灭菌锅加热加压消解 ３０ ｍｉｎ，分取澄清上清液，用紫外分光光度计法测定水体 ＴＮ 浓度，采用钼
锑 抗显色光度法测定 ＴＰ 浓度。取 ２５０ ｍＬ水样，使用预先经烘干并称重过的 Ｗｈａｔｍａｎ ＧＦ ／ Ｆ 玻璃纤维滤
膜进行过滤。过滤后的水样，分别参照 ＴＮ和 ＴＰ 的测定方法，测定溶解性总氮（ＤＴＮ）和溶解性总磷（ＤＴＰ）
浓度；将滤膜物质通过烘箱 １０５ ℃烘干 ４ ｈ，称重，获得水体悬浮颗粒物（ＳＳ）含量。另取 ２５０ ｍＬ 原水样过
ＧＦ ／ Ｆ滤膜，将滤膜收至 １０ ｍＬ玻璃离心管中，放入－２０ ℃冰箱冷冻 ２４ ｈ，取出后在暗光房间用热乙醇提取浮
游植物叶绿素，定容后用分光光度法测定 Ｃｈｌ ａ浓度［２６］。取 １００ ｍＬ原水样，用高锰酸钾水浴法滴定获得高
锰酸盐指数（ＣＯＤＭｎ）。采用 Ｃｈｌ ａ、ＳＤ、ＴＰ、ＴＮ、ＣＯＤＭｎ 五参数法计算综合营养状态指数（ＴＬＩ）

［２７］。

１ ４ 统计分析方法
利用 Ｅｘｃｅｌ ２０１９、ＳＰＳＳ Ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓ ２０进行数据整理，在 ＡｒｃＭａｐ １０ ２、Ｒ ４ ２ ２ 以及 Ｏｒｉｇｉｎ ２０２１ 中完成绘

图。对太湖主要优势门类与环境因子进行 Ｓｐｅａｒｍａｎ相关性分析，将优势度大于 ０ ０２的属种归为优势属种。
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各生物类群的多样性分析采用 ＳｈａｎｎｏｎＷｉｅｎｅｒ多样性指数表征太湖生物的 α 多样性，基于 ＢｒａｙＣｕｒｔｉｓ距离
表征太湖生物的 β多样性。

２ 结果与分析

２ １ 气象与理化指标变化特征
据太湖站气象站的观测数据统计，２００５ ２０２５ 年太湖年均 ＲＦ 均值为 １１０８ ｍｍ；其中 ２０１６ 年最高，为

１７１４ ｍｍ；２０１０年最低，仅为 ７７６ ｍｍ（图 ２）。受 ２０１６年降水影响，当年年均水位（３ ５２ ｍ）为 ２１年来的最高
值，显著高于 ２１年的均值（３ ２２ ｍ）（图 ２）。此外，２０２４、２０２０年也是相对丰水年，ＲＦ分别达 １５９５和 １４２６ ｍｍ。
相比较而言，２００５ ２００７、２０１０ ２０１１、２０１７ ２０１９ 和 ２０２１ ２０２２ 年是枯水年，４ 个阶段的年均 ＲＦ分别为
９２７、８７２、１０２６和 ９８２ ｍｍ。由于 ＷＬ受降雨周期、“引江济太”及太湖出流调控等影响，其变化与 ＲＦ的变化
略有不同。２００５ ２００６年太湖年均 ＷＬ值最低，为 ３ ０７ ｍ；其次为极端干旱的 ２０２２ 年，为 ３ １１ ｍ；２０１１ 年
受“引江济太”等调控，水位为 ３ １５ ｍ，而 ２０１７年则同样受调控力度增大影响，ＷＬ年均值为 ３ １８ ｍ。２０１３
年 １０月，国家防汛抗旱总指挥部批复同意将太湖警戒水位由原 ３ ５０ ｍ 调整至 ３ ８０ ｍ，此举对太湖的最低
水位造成了影响。

２００５ ２０２５年太湖站观测的年均 ＰＡＲ均值为 ２５ ９ ｍｏｌ ／（ｍ２·ｓ），年均值变化与 ＲＦ呈负相关，即降雨量
丰沛的年份，ＰＡＲ总体偏低。年均 ＰＡＲ最大值出现在 ２０２５ 年，达到 ２９ ６ ｍｏｌ ／（ｍ２·ｓ），次峰值出现在 ２０２２
年，达到 ２８ ３ ｍｏｌ ／（ｍ２·ｓ）；最低值则出现在洪水年的 ２０１６年，为 ２２ ９ ｍｏｌ ／（ｍ２·ｓ）。值得注意的是，２０２２
２０２５年 ＰＡＲ较高，均值为 ２８ ０ ｍｏｌ ／（ｍ２·ｓ），与近年来高温热浪增强现象一致［２８］；而 ２００９ ２０１２ 年干旱阶
段，ＰＡＲ出现第二个峰值，均值为 ２６ ９ ｍｏｌ ／（ｍ２·ｓ）。

２００５ ２０２５年 ＷＴ年均值为 １９ ３０ ℃，高于太湖多年气温均值［２９］，呈现明显的 ２ 个峰值：２００７ 年快速
出现了一次峰值，年均值达到 ２０ １６ ℃；此后迅速下降，２０１１ 年达到 ２１ 年来的最低值，为 １８ １９ ℃，然后呈
不断升高趋势，２０２５年达到最高值，为 ２０ ６７ ℃（图 ２）。

受降雨量、入湖水量变化以及流域治理等因素的综合影响，２００７ ２０２５ 年太湖氮磷入湖负荷总体呈波
动下降趋势（图 ２）。多年 ＴＮ入湖负荷均值为 ４１ ５×１０３ ｔ ／ ａ，最高值为 ５８ ３×１０３ ｔ ／ ａ，出现在洪水年的 ２０１６
年；最低值为 ２２ ４×１０３ ｔ ／ ａ，出现在水质最好的 ２０２３年［３０３１］。多年 ＴＰ 入湖负荷均值为 ２ ０３×１０３ ｔ ／ ａ，最高值
为 ２ ８１×１０３ ｔ ／ ａ，出现在洪水年的 ２０１６年；最低值为 １ １６×１０３ ｔ ／ ａ，同样出现在水质最好的 ２０２３年。

太湖湖体的氮、磷浓度与外源负荷既有关联，又呈现差异（图 ２），这反映出入湖负荷与湖体生态系统响
应之间的双驱动特征［３０］，其中湖体内源反馈与脱氮过程的影响尤其明显［３１３２］。由图 ２ 可知，ＴＮ、ＤＴＮ 浓度
总体呈下降趋势，多年 ＴＮ均值为 ２ ３１ ｍｇ ／ Ｌ，最高值（３ ７１ ｍｇ ／ Ｌ）出现在 ２００６年，最低值（１ ４１ ｍｇ ／ Ｌ）出现
在 ２０２２年；外源负荷分别于 ２０１０、２０１６和 ２０２４年达到峰值，随后 ＴＮ和 ＤＴＮ浓度均在当年或次年出现不同
程度的升高，表明湖体氮浓度对外源输入增强存在一定的滞后响应。２０２０年，尽管外源负荷有所增加，湖体
氮磷浓度并未随之上升，反而出现下降。这很可能与当年藻情显著减轻、生态系统状态发生改变有关［３０］。

ＤＴＮ均值为 １ ５７ ｍｇ ／ Ｌ，平均占 ＴＮ的 ６８％，最高值（２ ８１ ｍｇ ／ Ｌ）出现在 ２００６年，最低值（０ ８３ ｍｇ ／ Ｌ）也出现
在 ２０２２年，总体变化趋势与 ＴＮ一致。

与氮的总体持续下降趋势不同，太湖水体磷浓度则具有较大的波动性：ＴＰ 浓度在 ２００５ ２０１０年出现一
次起伏，２０１０ ２０２２年再次出现一次起伏，２０２３ ２０２５ 年略有反弹。总体而言，２０２１ ２０２５ 年近 ５ 年均值
（０ ０８９ ｍｇ ／ Ｌ）显著低于 ２００５ ２０２０年均值（０ １２０ ｍｇ ／ Ｌ）。其中，２００５ ２０２５年 ＴＰ 均值为 ０ １０９ ｍｇ ／ Ｌ，最
大值为 ０ １３６ ｍｇ ／ Ｌ，出现在蓝藻水华强度最大的 ２０１７年；最小值为 ０ ０８４ ｍｇ ／ Ｌ，出现在极度干旱的 ２０２２ 年
（图 ２）。２００５ ２０２５年 ＤＴＰ 均值为 ０ ０３３ ｍｇ ／ Ｌ，最大值为 ０ ０４８ ｍｇ ／ Ｌ（２０１３ 年），最小值为 ０ ０２２ ｍｇ ／ Ｌ
（２０２５年）。ＤＴＰ 平均占 ＴＰ 的 ３０％，变化趋势大致与 ＴＰ 相似：如 ２００８ 年 ＴＰ 浓度接近峰值（０ １３４ ｍｇ ／ Ｌ），
ＤＴＰ浓度也较高（０ ０４７ ｍｇ ／ Ｌ）；２０２１年以来 ＴＰ 浓度持续低于 ０ １００ ｍｇ ／ Ｌ，ＤＴＰ 浓度也相应低于 ０ ０３０ ｍｇ ／ Ｌ，
总体处于阶段性低值期，但在绝对值变化上并不完全同步。这与 ＴＰ 不但受 ＤＴＰ 影响，还受风速变化引起的
底泥悬浮物状况、藻类生物量变化等多重因素共同影响有关［３３］。

太湖地区的风速整体呈不断下降趋势，对湖体 ＳＳ 及水体 ＳＤ 产生一定的影响（图 ２）。从 ２００５ 年到
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图 ２ 太湖主要气象、水文及理化指标年均值变化
Ｆｉｇ ２ Ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ａｎｎｕａｌ ａｖｅｒａｇｅ ｍｅｔｅｏｒｏｌｏｇｉｃａｌ牞 ｈｙｄｒｏｌｏｇｉｃａｌ牞 ｐｈｙｓｉｃａｌ ａｎｄ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ



朱广伟等：太湖近 ２０年生态系统演变特征与机制探讨 １３３７　

２０２５年，太湖地区的年均ＷＳ从 ２ ８３ ｍ ／ ｓ降至 １ ８０ ｍ ／ ｓ。ＳＳ总体也呈下降趋势，多年均值为 ５３ ９ ｍｇ ／ Ｌ，最
高值出现在年均 ＷＳ 最高的 ２００５ 年，为 ８７ ９ ｍｇ ／ Ｌ；而最低值出现在氮、磷浓度均最低的 ２０２２ 年，为
３５ ０ ｍｇ ／ Ｌ。年均风速从 ２０２２年开始首次降至 ２ ０ ｍ ／ ｓ以下，且此后至 ２０２５年，年均风速均处于 ２ ０ ｍ ／ ｓ以
下。但 ＳＳ不但受风速影响，还受太湖沉水植被分布变化、藻情变化、水位高低以及外源暴雨入湖过程等多
重因素影响，其变化的驱动机制更为复杂。如 ２０１３ 年的台风雨导致整个太湖大范围出现高浊度问题［３４］；

２００９年东太湖围网拆除，导致局部水域 ＳＳ浓度升高、ＳＤ下降［３５］。

太湖水体 ＳＤ与 ＳＳ总体呈负相关关系。ＳＤ的多年均值为 ３８ １７ ｃｍ，最高值为 ４６ ９７ ｃｍ（２０１０ 年），最
低值为 ２７ ２７ ｃｍ（２０２５年），经历了多次增加和下降阶段：２０１０ ２０１２年相对枯水且高水位年出现阶段性高
值，３年均值为 ４３ ７８ ｃｍ；２０１７ ２０１８年蓝藻水华最为严重阶段出现了低值，２ 年均值为 ３３ ７８ ｃｍ；２０２２
２０２３年的低水位、干旱及藻情缓解阶段再次出现高值，２年均值为 ４２ １５ ｃｍ；２０２５年在胥口湾等东部湖区沉
水植被大面积退化及湖西区的底泥疏浚等共同影响下，ＳＤ又达到 ２１年来的最低值，为 ２７ ２７ ｃｍ。

２００５ ２０２５年太湖全湖 Ｃｈｌ ａ的年均值介于 １３ ４～４５ ８ μｇ ／ Ｌ之间，均值为 ２４ ６ μｇ ／ Ｌ。Ｃｈｌ ａ 的年均
值总体与太湖蓝藻水华强度变化一致［３６］，最高值出现在蓝藻水华强度最大的 ２０１７年，最低值则出现在藻情
相对较轻的 ２００９年。２０２３ ２０２５年尽管藻情也很轻，Ｃｈｌ ａ也出现了相对低值，但可能是因为藻类群落结
构不同，以及藻型湖区面积扩张等因素影响，全湖 Ｃｈｌ ａ的年均值仍在 ２１ ０ μｇ ／ Ｌ，显著高于 ２００９ 年。杨?
等对 ２０２１ ２０２３年太湖藻类群落结构与磷的关系研究发现，群落结构变化引起了单位藻类生物量磷含量对
ＴＰ 贡献率的改变［３７］。

２００５ ２０２５年太湖年均 ＣＯＤＭｎ 介于 ３ ６０～５ ４９ ｍｇ ／ Ｌ之间，均值为 ４ ４８ ｍｇ ／ Ｌ。总体呈不断下降趋势。
其中最高值出现在 ２００６年，为 ５ ４９ ｍｇ ／ Ｌ，最低值出现在 ２０２４ 年，为 ３ ６０ ｍｇ ／ Ｌ。ＣＯＤＭｎ 超过 ５ ０ ｍｇ ／ Ｌ的
年份有 ４ 年，即 ２００６ ２００８ 年及 ２０１７ 年。２０１７ 年太湖藻情异常严重时，ＣＯＤＭｎ 值也出现反弹，为
５ １９ ｍｇ ／ Ｌ。近三年（２０２３ ２０２５年）的 ＣＯＤＭｎ 均低于 ４ ０ ｍｇ ／ Ｌ，分别为 ３ ７０、３ ６０、３ ７０ ｍｇ ／ Ｌ。太湖的年
均 ＴＬＩ介于 ５５～６３之间，处于中度或轻度富营养状态。其中 ２００５ ２００８ 年及 ２０１５ ２０２０ 年两个阶段 ＴＬＩ
大于 ６０，处于中度富营养状态，其余年份均小于 ６０，处于轻度富营养状态，最低值出现在 ２０２３年。
２ ２ 浮游植物群落结构变化

２００５ ２０２５年太湖站的季度采样共鉴定出浮游植物 ８ 门 １２２ 属。其中，绿藻门 ４８ 属，占总属数的
３９ ３４％；其次为硅藻门 ２７属，蓝藻门 ２６属，占比分别为 ２２ １３％和 ２１ ３１％。此外，还鉴定出裸藻门 ６属、隐
藻门 ４属、甲藻门 ５属、金藻门 ５属及黄藻门 １属。

太湖浮游植物年均生物量的年际波动较大，介于 ０ ８０～４８ ３６ ｍｇ ／ Ｌ之间，均值为 ９ ０５ ｍｇ ／ Ｌ（图 ３ａ），２１
年来大致呈现先增高后降低的趋势，但 ２００８、２０１７、２０１８ 年出现 ３ 个异常高值，年均分别为 ２１ １１、４８ ３６、
２０ ６５ ｍｇ ／ Ｌ，２００９、２０２３年出现异常低值，年均生物量分别为 ２ ７２、０ ８０ ｍｇ ／ Ｌ。其余年份，浮游植物年均生
物量大致呈先升高后降低的变化趋势，２０１２年达到最高（１１ ５９ ｍｇ ／ Ｌ）；２０２０ ２０２５ 年浮游植物生物量下降
趋势比较明显，总体低于 ２００７年水危机暴发前的水平。除 ２０２３年达到 ２１ 年来的最低值外，２０２５ 年生物量
也较低，为 １ ４２ ｍｇ ／ Ｌ。

总体而言，蓝藻门是生物量占比最高的门类，平均占比为 ６５ ９％，多年蓝藻生物量均值为 ６ １７ ｍｇ ／ Ｌ。
其中 ２０１７年蓝藻门生物量最高，达 ２６ ２０ ｍｇ ／ Ｌ，２０２３ 年最低，仅为 ０ ２１ ｍｇ ／ Ｌ，与藻类总生物量变化一致。
２０２３ ２０２５年蓝藻生物量占比下降明显，均低于 ５０％（图 ３ｂ）。

硅藻门生物量占比仅次于蓝藻门，年均值介于 ０ １３～ １２ ３７ ｍｇ ／ Ｌ之间，多年平均生物量为 １ ４０ ｍｇ ／ Ｌ，
平均占比为 １４ ８２％。２０２３ 年生物量占比最高，为 ４３ １０％；２０２０ 年占比最低，仅为 ３ ３２％。在 ２０２３ 年之
后，藻类总生物量大幅下降过程中，硅藻门生物量占比却显著增高。

绿藻门年均生物量介于 ０ ０７～２ ７９ ｍｇ ／ Ｌ 之间，平均生物量为 ０ ４９ ｍｇ ／ Ｌ。绿藻门生物量占比除 ２００７
年超过 ５０％以外，其余年份介于 ０ ７４％ ～ １３ ０１％之间，多年平均占比为 ７ ６３％。２０２３ 年以来，绿藻门生物
量占比有所增高。隐藻门生物量年均值介于 ０ ０７～０ ７４ ｍｇ ／ Ｌ之间，多年均值为 ０ ４５ ｍｇ ／ Ｌ。隐藻门生物量
占比多年均值为 ７ ０８％，介于 １ ５０％ ～１８ ６６％之间。近 ３年来，随着藻类总生物量的下降，隐藻门生物量占
比也相应升高，均值为 １７ １０％。
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图 ３ ２００５ ２０２５年太湖全湖年均浮游植物各门生物量（ａ）和生物量占比（ｂ）
Ｆｉｇ ３ Ａｎｎｕａｌ ａｖｅｒａｇｅ ｂｉｏｍａｓｓ ｏｆ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ 牗 ａ牘 ａｎｄ ｔｈｅ ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｏｆ

ｂｉｏｍａｓｓ 牗 ｂ牘 ｆｏｒ ｅａｃｈ ｐｈｙｌｕｍ ｆｒｏｍ ２００５ ｔｏ ２０２５

其余 ４个门的藻类生物量总体不高，合计生物量介于 ０ ０３～ ５ １８ ｍｇ ／ Ｌ之间，均值为 ０ ５３ ｍｇ ／ Ｌ。在基
于年度统计的优势种方面，这 ４个门的藻类没有优势种出现（图 ４）。甲藻门生物量多年均值为 ０ １４ ｍｇ ／ Ｌ，
裸藻门、金藻门、黄藻门分别为 ０ ２３、０ ０８、０ ０７ ｍｇ ／ Ｌ。就占比而言，２０１４ 年之前金藻门生物量占比均值为
１ ８６％，２０１５年以后总体下降，均值为 ０ ４３％。甲藻门、黄藻门、裸藻门也存在一定的偶然性，如 ２０１７ 年藻
类大暴发时，裸藻门的生物量也出现一个峰值，为 ３ ６８ ｍｇ ／ Ｌ。２０１８ 年黄藻门生物量出现一次显著增高，达
１ ４１ ｍｇ ／ Ｌ，显著高于其多年均值（０ ０７ ｍｇ ／ Ｌ）。

２００５ ２０２５年，太湖浮游植物常见的优势属有 １２个，分别为蓝藻门的微囊藻属（Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ）、长孢藻属
（Ｄｏｌｉｃｈｏｓｐｅｒｍｕｍ）、束丝藻属（Ａｐｈａｎｉｚｏｍｅｎｏｎ）、假鱼腥藻属（Ｐｓｅｕｄａｎａｂａｅｎａ）、浮丝藻属（Ｐｌａｎｋｔｏｔｈｒｉｘ）５ 个属，
均为常见的有害蓝藻属；硅藻门中的小环藻属（Ｃｙｃｌｏｔｅｌｌａ）、直链藻属（Ａｕｌａｃｏｓｅｉｒａ）、菱形藻属（Ｎｉｔｚｓｃｈｉａ），隐
藻门中的隐藻属（Ｃｒｙｐｔｏｍｏｎａｓ），以及绿藻门中的盘星藻属（Ｐｅｄｉａｓｔｒｕｍ）、游丝藻属（Ｐｌａｎｃｔｏｎｅｍａ）、丝藻属
（Ｕｌｏｔｈｒｉｘ）（图 ４）。大部分优势属还呈现多个种并存的现象，如太湖中常见的微囊藻属包括铜绿微囊藻（Ｍｉ
ｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ）、惠氏微囊藻（Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ｗｅｓｅｎｂｅｒｇｉｉ）、水华微囊藻（Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ｆｌｏｓａｑｕａｅ）等种，长孢藻属
则常见卷曲长孢藻（Ｄｏｌｉｃｈｏｓｐｅｒｍｕｍ ｃｉｒｃｉｎａｌｅ）和直链长孢藻（Ｄｏｌｉｃｈｏｓｐｅｒｍｕｍ ｒｅｃｔｕｍ）等种。

图 ４ ２００５ ２０２５年太湖年度浮游植物优势属演替
Ｆｉｇ ４ Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｇｅｎｅｒａ ｏｆ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ ｆｒｏｍ ２００５ ｔｏ ２０２５

２００５ ２０２５年太湖浮游植物优势属组成及其优势度变化显著，总体特征是蓝藻门优势属演替及硅藻门
优势属的优势度提升（图 ４）。近 ３ 年微囊藻优势度下降明显，假鱼腥藻演替为优势属。微囊藻优势度除
２００７年相对较低外（０ ２４４），２００５ ２０２２年始终保持极高的优势度（０ ３９３～ ０ ７３１），是太湖的绝对优势属。
但 ２０２３年开始，微囊藻的优势度大幅下降。２０２４ ２０２５年虽然有所反弹，但仍处于 ２１ 年间的低值，这一变
化与蓝藻生物量的下降一致。与此同时，蓝藻门的长孢藻在 ２０２０年后优势度上升，但在 ２０２３年降低。
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在 ２０１０ ２０１３年蓝藻水华相对较轻阶段，硅藻门中的直链藻优势度明显增高，但在 ２０１７年藻情最重时
也是优势属之一，未表现出明显的水质指示意义。菱形藻在 ２００５ ２０２２ 年均不是优势属；但自 ２０２３ 年起，
包括菱形藻在内的硅藻门 ３个优势属优势度同步提升，直链藻、小环藻和菱形藻连年优势度超过微囊藻、假
鱼腥藻。隐藻属优势度出现 ３个阶段峰值：２００８ ２００９、２０１９ ２０２０及 ２０２３ ２０２５年，其中前 ２个阶段的优
势度增加均发生在蓝藻水华强度峰值之后，这可能与高强度蓝藻水华带来的水体有机质增加有关。绿藻门

属的数量最多，但单个属占优势的情况总体较少。阶段性出现过占优现象的仅有盘星藻、游丝藻和丝藻这 ３
个属，且其占优阶段均在早期（２００５ ２００７年）。此后，只有 ２０２４ 年盘星藻出现占优现象，其余年份绿藻门
的各个属均未出现占优现象。

近年来蓝藻门优势种变化特征中还呈现长孢藻、浮丝藻、束丝藻、假鱼腥藻、拟柱孢藻等构成的丝状蓝

藻种属比例增高、微囊藻等“球状蓝藻”比例下降的趋势（图 ５）。对比图 ３ 可知，微囊藻生物量的大起大落
基本决定了藻类总生物量的总体变化，２００８、２０１７和 ２０１８年藻类生物量出现异常高值，微囊藻生物量也均出
现相应高值，分别为 １６ ３９、２１ １７和 １４ ２９ ｍｇ ／ Ｌ，分别占藻类总生物量的 ７７ ６６％、４３ ７８％和 ６９ ２０％（图 ５）。
丝状蓝藻的占比上升是发生在蓝藻总生物量下降的背景下，特别是 ２００９、２０２２、２０２３及 ２０２５年，丝状蓝藻基
本都超过了微囊藻。微囊藻生物量下降是主导微囊藻 ／丝状蓝藻比例变化的关键。

图 ５ ２００５ ２０２５年太湖微囊藻和丝状蓝藻生物量及比例变化
Ｆｉｇ ５ Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｂｉｏｍａｓｓ ａｎｄ ｒａｔｉｏ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｎｄ ｆｉｌａｍｅｎｔｏｕｓ ｃｙａｎｏｂａｃｔｅｒｉａ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ ｆｒｏｍ ２００５ ｔｏ ２０２５

在丝状蓝藻中，长孢藻、浮丝藻、束丝藻、假鱼腥藻、拟柱孢藻多年生物量均值分别为 ０ ６１、０ ２２、０ １９、０ ０２
和 ０ ００２ ｍｇ ／ Ｌ。从长期趋势看，长孢藻、束丝藻及浮丝藻生物量下降，假鱼腥藻和拟柱孢藻生物量和占比上
升。特别是拟柱孢藻，仅在 ２０２２、２０２３和 ２０２５年出现。对于有可能产生异味的假鱼腥藻、拟浮丝藻（Ｐｌａｎｋｔｏ
ｔｈｒｉｃｏｉｄｅｓ）来说，假鱼腥藻近年来呈波动上升趋势，已逐渐演变为水体中的常驻藻种；而拟浮丝藻则存在较大偶
然性，长期未检出后仅在 ２０２０ ２０２２年和 ２０２５年短暂出现。这种偶发性检测到的拟浮丝藻，据任俊宏等 ２０２２
年夏季调查，是导致水体 ２甲基异莰醇浓度异常升高的关键藻种，凸显了产异味藻的多变性［３８］。

长孢藻、束丝藻、尖头藻、拟柱孢藻等具有固氮功能，统称为固氮蓝藻。随着太湖水体氮浓度的下降，固

氮蓝藻生物量及其在蓝藻门中的占比并未出现趋势性变化。固氮蓝藻多年生物量均值为 ０ ８０ ｍｇ ／ Ｌ，其中
２０１７年最高，达 ３ ３７ ｍｇ ／ Ｌ。２０１９年以后，固氮蓝藻生物量也持续处于低值，年均值都低于 １ ００ ｍｇ ／ Ｌ。固
氮蓝藻生物量在蓝藻门中的占比，在 ２００９ 年和 ２０２２ 年出现 ２ 个高值，分别达到 ５３ ８５％和 ４８ ２６％，而
２０２３ ２０２５年占比又有所下降，分别为 ３８ ５９％、１５ ２６％和 ３０ ９２％。
２ ３ 后生浮游动物群落结构变化

本研究统计了 ２０１２ ２０２５年调查的后生浮游动物桡足类、枝角类及轮虫的群落结构变化情况，如图 ６
所示。２０１２ ２０２５年共检出常见后生浮游动物 ６７种，其中桡足类 １１个种（属），枝角类 １５ 个种（属），轮虫
４１个种（属）。太湖后生浮游动物全湖平均总密度介于 １０１ ６～ ６２７ ６ ｉｎｄ ／ Ｌ之间，平均为 ３８９ ５ ｉｎｄ ／ Ｌ；其
中，桡足类、枝角类和轮虫的平均密度分别为 １０１ ５、６５ ０ 和 ２２３ １ ｉｎｄ ／ Ｌ（图 ６）。桡足类密度总体呈缓慢
上升的变化趋势，枝角类密度呈波动下降的变化趋势，轮虫密度呈波动上升的变化趋势。

２０１２ ２０２５年太湖后生浮游动物的季度生物量总体介于 １ １８ ～ ３ ６３ ｍｇ ／ Ｌ 之间，平均为 ２ １１ ｍｇ ／ Ｌ。
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图 ６ ２０１２ ２０２５年太湖全湖平均后生浮游动物密度及生物量变化
Ｆｉｇ ６ Ａｖｅｒａｇｅ ｄｅｎｓｉｔｙ ａｎｄ ｂｉｏｍａｓｓ ｏｆ ｍｅｔａｚｏａｎ ｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ ｆｒｏｍ ２０１２ ｔｏ ２０２５

其中桡足类的平均生物量为 ０ ８７ ｍｇ ／ Ｌ，枝角类为 ０ ８５ ｍｇ ／ Ｌ，轮虫为 ０ ３９ ｍｇ ／ Ｌ。桡足类生物量总体呈逐
渐降低的变化趋势，枝角类生物量自 ２０１２ ２０１８ 年呈明显上升趋势，２０１８ ２０２５ 年呈逐渐降低的变化趋
势，轮虫生物量与密度变化一致，呈波动上升趋势。分湖区来看，西北湖区、西南湖区、湖心区、梅梁湾、蠡

湖、贡湖湾、胥口湾和东太湖的年均浮游动物生物量分别为 ２ ８０、２ ０６、２ ００、２ ８７、２ １５、２ ００、１ ４８ 和 １ ５４
ｍｇ ／ Ｌ。各湖区的年均生物量大致均呈现两高两低的变化趋势，即在 ２０１３ 年有一个峰值，在 ２０１７ ２０２１ 年
间形成另一个生物量峰值。这一峰值与太湖蓝藻水华强度的峰值一致。而 ２０２１ 年以后，总体均呈下降趋
势，这一下降趋势的拐点，大致与太湖实施禁捕的时间节点一致。

从年尺度来看，太湖后生浮游动物优势种有 １５种（图 ７）。包括桡足类中的中华窄腹剑水蚤（Ｌｉｍｎｏｉｔｈｏ
ｎａ ｓｉｎｅｎｓｉｓ）、广布中剑水蚤（Ｍｅｓｏｃｙｃｌｏｐｓ ｌｅｕｃｋａｒｔｉ）、无节幼体，枝角类中的象鼻蟤（Ｂｏｓｍｉｎａ ｓｐｐ）、角突网纹蟤
（Ｃｅｒｉｏｄａｐｈｎｉａ ｃｏｒｎｕｔａ）和裸腹蟤（Ｍｏｉｎａ ｓｐｐ），以及轮虫中的针簇多肢轮虫（Ｐｏｌｙａｒｔｈｒａ ｔｒｉｇｌａ）、矩形龟甲轮
虫（Ｂｒａｃｈｉｏｎｕｓ ｌｅｙｄｉｇｉｉ）、螺形龟甲轮虫（Ｋｅｒａｔｅｌｌａ ｃｏｃｈｌｅａｒｉｓ）、萼花臂尾轮虫（Ｂｒａｃｈｉｏｎｕｓ ｃａｌｙｃｉｆｌｏｒｕｓ）、角突臂
尾轮虫（Ｂｒａｃｈｉｏｎｕｓ ａｎｇｕｌａｒｉｓ）、曲腿龟甲轮虫（Ｋｅｒａｔｅｌｌａ ｖａｌｇａ）、长三肢轮虫（Ｆｉｌｉｎｉａ ｌｏｎｇｉｓｅｔａ）、聚花轮虫
（Ｃｏｎｏｃｈｉｌｕｓ ｓｐｐ）和晶囊轮虫（Ａｓｐｌａｃｈｎａ ｓｐｐ）。可以看出，２０１２ ２０２５年太湖后生浮游动物优势种发生明
显演替，２０１３ ２０１８年象鼻蟤的优势度最高，但从 ２０１９ 年之后优势度显著下降。桡足类中，无节幼体基本
都是优势类群，但 ２０２５年中华窄腹剑水蚤的优势度明显增高。轮虫的优势种变化也比较大，大多数年份针
簇多肢轮虫是优势种，特别是 ２０２１ ２０２４年优势度还不断增高，但是 ２０２５年其优势度却大幅下降。２０１４
２０１５年和 ２０２４ ２０２５年轮虫的优势种数量都显著降低。浮游动物的生物量变化可能反映出捕食压力及食
物资源变化的双重影响。

２ ４ 大型底栖动物群落结构变化
２００７ ２０２５年期间，３２个常规监测点位季度监测共记录到底栖动物 ７ 纲 ９２ 种（属）（以下简称“种”），

其中昆虫纲物种数最多，有 ３２种，其次为双壳纲（１５ 种）、腹足纲（１１ 种）、软甲纲（１１ 种）、寡毛纲（１０ 种）、
多毛纲（７种）和蛭纲（６种）。各年全湖平均底栖动物密度变化如图 ８所示。

从密度变化来看，太湖底栖动物的下降趋势极其明显，平均密度由 ２００７ 年的 ４７５８ ｉｎｄ ／ ｍ２ 大幅波动下
降至 ２０２５年的 １６０ ｉｎｄ ／ ｍ２（图 ８）。其中寡毛纲密度下降最明显，占比从 ２００７年的 ６９ １％逐年下降到 ２０２５
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图 ７ ２０１２ ２０２５年太湖后生浮游动物优势种变化
Ｆｉｇ ７ Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｓｐｅｃｉｅｓ ｏｆ ｍｅｔａｚｏａｎ ｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ ｆｒｏｍ ２０１２ ｔｏ ２０２５

图 ８ ２００７ ２０２５年太湖全湖平均底栖动物密度变化
Ｆｉｇ ８ Ａｖｅｒａｇｅ ｄｅｎｓｉｔｙ ｏｆ ｍａｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ ｆｒｏｍ ２００７ ｔｏ ２０２５

年的 ０ ２％，是引起底栖动物密度大幅下降的关键类群，由于寡毛纲总体与水体的富营养化关系密切［３９］，太

湖寡毛纲底栖动物密度的大幅下降可能与水质改善、污染底泥清淤乃至鱼类密度的增加有关系，特别是底

泥中有机碎屑下降可能对寡毛纲底栖动物密度变化影响较大。昆虫纲密度占比总体呈上升趋势，其密度占

比多年间在 ２ １％ ～３０ ４％之间波动，２００７ ２０１３ 年占比较低，均值为 ５ ２％；而 ２０１４ ２０２５ 年占比明显提
高，均值达 １８ ９％。昆虫纲密度占比增高并非其生物量增高，而是寡毛纲生物量下降所致的相对比重变化。

２００７年以来，太湖各湖区大型底栖动物的密度总体呈持续下降趋势，但不同湖区在下降幅度和变化过程
上存在显著差异。整体上，湖区间底栖动物密度的变化呈现出由北部湖区向南部湖区逐步减弱的空间梯度特

征（图 ９）。其中，北部梅梁湾和西北湖区下降最为剧烈：西北湖区底栖动物密度从 ２００７年的 ２６３５３ ３ ｉｎｄ ／ ｍ２

锐减至 ２０２５年的 １５４ ６ ｉｎｄ ／ ｍ２；梅梁湾则由 ２００７年的 ６１６１ １ ｉｎｄ ／ ｍ２ 降至 ２０２５年的 ２０５ ７ ｉｎｄ ／ ｍ２。底栖
动物密度下降主要是由耐污类群密度变化引起，如 ２００７年前后北部湖区蓝藻水华频发，底栖动物群落以耐
污指示种———霍夫水丝蚓（Ｌｉｍｎｏｄｒｉｌｕｓ ｈｏｆｆｍｅｉｓｔｅｒｉ）占据绝对优势，在梅梁湾和西北湖区的底栖动物密度中
占比均超过 ９０％。相比之下，东太湖、胥口湾及西南湖区的底栖动物总体密度虽较低，但也呈现显著下降趋
势：东太湖平均密度由 ２００７年的 ５４０ ０ ｉｎｄ ／ ｍ２ 降至 ２０２５年的 １９５ １ ｉｎｄ ／ ｍ２；西南湖区由 １２０４ ０ ｉｎｄ ／ ｍ２

降至 １８５ １ ｉｎｄ ／ ｍ２；胥口湾则由 ３９６ ０ ｉｎｄ ／ ｍ２ 降至 ７６ ６ ｉｎｄ ／ ｍ２。
２００７年以来，大型底栖动物优势种发生明显变化，由早期单一耐污优势物种高度占优，逐步向多物种共

同占优的格局转变（图 １０）。在优势种层面，河蚬（Ｃｏｒｂｉｃｕｌａ ｆｌｕｍｉｎｅａ）和霍夫水丝蚓长期是太湖底栖动物群



１３４２　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０２６，３８（４）

图 ９ 典型年份太湖底栖动物密度空间分布格局（数据经过自然对数转换）
Ｆｉｇ ９ Ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｚｏｏｂｅｎｔｈｏｓ ｄｅｎｓｉｔｙ ｉｎ ｔｙｐｉｃａｌ ｙｅａｒｓ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ

（Ｄａｔａ ｗｅｒｅ ｔｒａｎｓｆｏｒｍｅｄ ｕｓｉｎｇ ｎａｔｕｒａｌ ｌｏｇａｒｉｔｈｍ牘

落中优势度最高的两个物种。其中，霍夫水丝蚓在 ２００７ 年优势度为 ０ ６７９，占绝对优势，但随后持续下降，
２０２５年仅为 ０ ００４８，已退出优势种行列。与之相对，河蚬优势度呈现明显的年际波动，并在部分年份显著增
加，多年来介于 ０ ００４～０ ２５之间，均值为 ０ １１。随着霍夫水丝蚓优势度逐年减弱，环棱螺（Ｂｅｌｌａｍｙａ ｓｐｐ）、
齿吻沙蚕（Ｎｅｐｈｔｙｓ ｓｐｐ）的优势度逐步上升，在 ２００７ 年优势度均低于 ０ ００２，而在 ２０２５ 年优势度分别为
０ ０８２、０ ０１７。

图 １０ ２００７ ２０２５年太湖大型底栖动物优势种变化
Ｆｉｇ １０ Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｓｐｅｃｉｅｓ ｏｆ ｍａｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ ｆｒｏｍ ２００７ ｔｏ ２０２５

２ ５ 大型水生植物群落结构与空间分布变化
利用遥感解译的全太湖沉水植物面积（ＣｓｍＲＳ）、浮叶与挺水植物面积（Ｃｆｌ＋ｅ ＲＳ），以及在南太湖局部水
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域人工调查区估算的沉水植物面积（ＣｓｍＭＩ）如图 １１ 所示。代表水域人工调查的沉水植物面积（ＣｓｍＭＩ）与
遥感解译的沉水植物面积（ＣｓｍＲＳ）总体趋势一致，二者相关性为 ０ ６９（ｎ ＝ １７，Ｐ ＝ ０ ００２），表明遥感解译数
据总体可靠（图 １１）。

图 １１ １９８４ ２０２５年太湖大型水生植物分布面积变化
Ｆｉｇ １１ Ｃｈａｎｇｅ ｏｆ ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅ ａｒｅａ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ ｆｒｏｍ １９８４ ｔｏ ２０２５

从遥感解译的结果来看，近 ２０ 年太湖沉水植物面积整体呈现前期（２００５ ２０１６ 年）快速下降、后期
（２０１７ ２０２５年）恢复乏力的趋势。过去 ４０年，太湖水生植物面积大致经历先升高、后下降的过程。１９８４
１９８９年，太湖水生植物面积快速增加；但 １９９０年大幅下降，可能与太湖大规模围网养殖活动及 １９９１ 年的洪
水过程有关［４０４１］。此后，太湖沉水植物面积持续增加（仅 ２０００年略有下降），并于 ２００３ 年达到 ４０ 年来的历
史最大值，其中全湖沉水植物面积估算为 ３１１ ｋｍ２，浮叶与挺水植物面积估算为 １６８ ｋｍ２，总面积达到
４７９ ｋｍ２。此后沉水植物面积总体呈大幅下降趋势，２０１３ ２０１６年是下降幅度最大的 ４年。此外，２０２５ 年重
点水草区胥口湾沉水植物面积大幅下降。２０１６ ２０２５ 年近 １０ 年水生植物总面积介于 １０５～ ２０１ ｋｍ２ 之间，
均值为 １６６ ｋｍ２，较 ２００６ ２０１５年前 １０年均值（３１５ ｋｍ２）下降了 ４７％。

水位增高可能是沉水植被退化的条件之一。近 ２０ 年太湖沉水植物群落结构退化明显，２０１６ 年的洪水
年是比较明显的一个拐点。图 １１显示，早在 ２０１６年之前的 ２０１２ ２０１５ 年间，沉水植物面积即已呈现持续
下降趋势，在此期间，太湖已开始实施高水位运行策略，且由图 ２ 的水位变化可知，２０１２ ２０２５ 年整体处于
高水位阶段。此外，禁渔可能也是沉水植被退化的原因之一，２０２５年沉水植物面积进一步下降，可能与鱼类
过度牧食有关，但是关于鱼类的影响目前资料还无法给出明确的结论，仍需更多的调查予以明晰。

在沉水植物面积大幅下降的同时，太湖水生植物的群落结构也趋于单一化。基于重点湖区的人工调查

结果，太湖共记录到大型水生植物 ２１科 ２８属 ３５种。按生活型划分，沉水植物 １４种、浮叶植物 ５种、挺水植
物 １１种、漂浮植物 ５种。群落优势种构成发生显著演替：２０１３ 年以前，湖区呈现荇菜（Ｎｙｍｐｈｏｉｄｅｓ ｐｅｌｔａｔａ）、
竹叶眼子菜（Ｐｏｔａｍｏｇｅｔｏｎ ｗｒｉｇｈｔｉｉ）、微齿眼子菜（Ｐｏｔａｍｏｇｅｔｏｎ ｍａａｃｋｉａｎｕｓ）、黑藻（Ｈｙｄｒｉｌｌａ ｖｅｒｔｉｃｉｌｌａｔａ）、苦草
（Ｖａｌｌｉｓｎｅｒｉａ ｎａｔａｎｓ）共优格局；２０１６年以后，优势种趋于单一化，以野菱（Ｔｒａｐａ ｉｎｃｉｓａ）和荇菜为绝对优势类
群。整体演替趋势表现为从低矮沉水植物生活型向高大浮叶植物生活型的转变。

回顾过去 ６０年，太湖沉水植物也呈退化趋势。自 １９６０年以来太湖水生植物群落整体经历了缓慢扩张
到波动萎缩的演变过程［４２］。与 １９６０年的调查数据相比［４３］，累计有 ２０ 余种水生植物在太湖彻底消失，消失
物种既涵盖水蕨、莼菜等珍稀濒危类群，也包含眼子菜、茶菱等原本广布的常见物种；另有萍蓬草、乌苏里狐

尾藻等历史上分布广泛的物种，当前在江苏境内已处于极度稀有状态。据 ２０１４年赵凯等的调查结果［４２］，太

湖水生植物空间分布特征表现为：北部湖区无水生植被分布；东部、东北部及南部湖区的马来眼子菜群落呈

现由东向西扩张的态势，成为全湖分布面积最广的植物类群；荇菜同步跃升为次优势种，在南部、东部及东

北部湖区形成连片分布的优势群落，景观上呈现一望无垠的覆盖特征；微齿眼子菜维持次优势种地位，分布

范围集中于贡湖南侧及胥湖水域［４２］。近 １０年来的调查结果与赵凯等的调查相比［４２］，太湖水生植被空间格

局又发生明显变化，主要表现为：龟山 漫山岛 西山 南太湖一线的竹叶眼子菜种群分布面积锐减，仅在太
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湖大桥东南侧保留零星分布点；胥口湾水域植被盖度显著下降，多数区域水面植被覆盖度不足 １％；南太湖
荇菜群落出现严重衰退，现存种群仅零散分布于沿岸带挺水植物群落边缘，且多以单株散生形式存在；东太

湖历史上的沉水植物群落已基本被菱取代，形成覆盖度常高于 ９５％的菱单优势种群连续分布区。

３ 讨论

３ １ 多重胁迫下太湖生态系统响应迅速而复杂
生态系统是一个多要素共同影响的复杂系统，多因子共同限制、多重胁迫是生态系统变化的常态，而非

单因子限制，这使得生态系统变化与环境因子的关系往往十分复杂。以蓝藻水华的驱动机制为例，影响蓝

藻水华强度的胁迫因子至少有 ４类（图 １２）：（１）养分条件，包括氮、磷、碳、硅、铁、硫、镁等浮游植物生长的
多种元素条件，但养分条件只是藻类生长的物质基础；（２）气象条件，包括温度、光照、风速、降水等，通过直
接或间接因素对藻类的群落结构、生产力及生物量空间再分配产生重要的影响；（３）水文水动力条件，包括
水位、出入流、换水周期、湖流、波浪等，通过干扰水体光温条件及藻类的细胞积累过程等，影响有害藻类的

生长累积与集聚；（４）食物链条件，包括湖体鱼类、水草、底栖生物、浮游动物等群落结构，通过生长竞争和牧
食压力等影响藻类的累积强度。在太湖这种大型浅水湖泊中，气候变化和人类活动对其环境条件、食物链

结构等的改变能力强、变化幅度大，导致生态系统结构变化剧烈。由于多要素的影响往往不是协同影响，相

互因子的作用方向不同，效应各异，很难从单因子视角解释太湖生态系统的响应结果。过去 ２０ 年，在强有
力的修复治理、水利工程及气候变化背景下，太湖浮游植物、浮游动物、底栖动物及大型水生植物等关键组

成类群变化剧烈，这凸显了在湖泊治理与修复过程中生态系统监测的重要价值。

图 １２ 多因子交互对湖泊藻类生长影响示意图
Ｆｉｇ １２ Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ｔｈｅ ｉｍｐａｃｔ ｏｆ ｍｕｌｔｉｆａｃｔｏｒ ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ ｏｎ ｌａｋｅ ａｌｇａｌ ｇｒｏｗｔｈ

除鱼类缺乏数据未予明确以外，太湖生态系统中的多类生物全湖赋存量在近 ５ 年都呈现出显著下降特
征。２００５ ２０２５年的 ２１年间，太湖年均 Ｃｈｌ ａ相对均值的变幅为 １３２％，ＴＰ 相对变幅为 ４７％，ＴＮ相对变幅
为 ８９％，ＳＤ相对变幅为 ５２％，ＣＯＤＭｎ 相对变幅为 ４２％，ＴＬＩ相对变幅更小（仅为 １４％）。然而，生态系统要素
的变幅更大。如 ２００５ ２０２５ 年，基于季节调查的水量加权结果显示，太湖湖体浮游植物平均赋存量在
０ ３６×１０４ ～１５ ７７×１０４ ｔ之间（均值 ３ ４０×１０４ ｔ），极差超过 ４０倍（图 １３）。

类似地，浮游动物的年平均水相赋存量也从 ２００８ 年的峰值（８ ２５×１０４ ｔ）骤降至 ２０１４ 年的谷值（０ ５７×

１０４ ｔ），降幅高达 １４倍。若以人工调查水域的平均大型水生植物生物量数据结合遥感获得的大型水生植物

年度最大面积推算，２００６ ２０２５年太湖大型水生植物的年度最大生物量变幅为 ０ ２２×１０４ ～ １１８ ４４×１０４ ｔ。

底栖动物生物资源量相对最小，但年际相差也将近 ４倍，各年份资源量介于 ４ ７１×１０４ ～１７ ９６×１０４ ｔ之间（以
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图 １３ 太湖浮游植物、浮游动物、大型水生植物和底栖动物全湖年均赋存量
Ｆｉｇ １３ Ａｎｎｕａｌ ａｖｅｒａｇｅ ｓｔｏｃｋ ｏｆ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ牞 ｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ牞 ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅｓ ａｎｄ ｚｏｏｂｅｎｔｈｏｓ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ

湿重计），多年平均值为 ９ ３２×１０４ ｔ。根据有限的资料判断，禁渔之后，太湖鱼类资源量大幅增加。如陈欢等
通过 ２０２２ 年、２０２３ 年对南太湖的鱼类资源量调查发现，２０２０ 年禁渔之后鱼类多样性增加、鱼类规格变
大［２０］。黄鹤忠等基于 ２０２１ ２０２３年的调查发现，禁捕后太湖水体小型鱼类湖鲚的生物量明显下降，相较于
大型鱼类鲢、鳙等，生物量占比大幅下降，总体表现为鱼类平均规格的增加［４４］。禁捕后鱼类生物量增加的同

时，浮游植物、浮游动物、底栖生物、沉水植物等鱼类饵料大幅下降，推测禁捕后鱼类生物量增加也可能是太

湖藻情变轻的原因之一。同时，近 ５ 年的藻类生物量下降也与太湖入湖营养盐负荷下降同步。因此，营养
盐浓度下降导致的上行效应与鱼类生物量大幅增加导致的下行效应协同，是近年来太湖藻情显著减轻的关

键。在太湖氮、磷浓度较高的 ２００７年和 ２０１７年，气候变暖是导致藻情加剧的关键因素。但 ２０２０年以后，尽
管水温持续较高，但藻类生物量不增反降，表明营养盐下降的上行效应及鱼类生物量增加的下行效应逐渐

成为藻类生物量变化的主导作用，超过气温升高对蓝藻水华的强化效应。

时间上，２００７年以来底栖动物资源量总体呈波动下降态势；而在空间分布上，太湖底栖动物资源量主要
分布于西北湖区、贡湖湾及中心湖区，与太湖底栖动物优势种河蚬的空间分布特征高度一致，各年份河蚬占

总资源量的比例介于 ４ １％ ～８６ ２％（均值为 ７２ ３％）。
２００７ ２０２５年太湖大型底栖动物群落结构与密度发生了显著变化，其演变过程与湖区水环境质量改

善、蓝藻水华动态、治理修复及渔业管理政策等多方面因素相关。２００７ ２０１４年，随着太湖流域污染治理力
度加大，尤其是西北湖区、梅梁湾实施大规模清淤工程，有效削减了内源污染负荷，加之外源持续削减，蓝藻

水华暴发面积和强度显著下降，水体透明度和溶解氧水平逐步改善。在此背景下，以水丝蚓为代表的耐污

寡毛类优势地位迅速降低，其密度在北部湖区急剧下降。王凯等评估了太湖梅梁湾、竺山湾疏浚对底栖动

物的影响［４５］，结果表明底泥疏浚导致底栖动物种类和丰度急剧降低，底栖动物虽在 ６ 个月后开始恢复，但 ４
年之后生物量仍显著低于疏浚前，恢复过程同时也受到环境条件的影响。这一趋势印证了底栖动物群落对

水环境改善的敏感响应，也反映出底栖生态系统从“富营养 耐污主导”向“相对健康 多物种共存”状态的

初步转变。值得注意的是，表征底泥有机质丰富的霍甫水丝蚓生物量大幅下降的同时，河蚬等清洁种底栖

动物生物量也下降，这可能是太湖底泥疏浚、大型水生植物减少、水深增加及鱼类生物量增加共同作用的结

果。据丁舒涵等对东太湖水草变化对底栖动物的影响调查［４６］，水生植物相关的环境条件对底栖动物影响同

样很大，包括底泥含水率、粒径分布、分选系数等，近年来太湖东部水域沉水植物的退化可能影响了大型底
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栖动物生长。此外，禁捕等政策带来的鱼类群落结构变化也可能影响底栖动物。东太湖、胥口湾及西南湖

区底栖动物自 ２０２１年以来出现明显下降，这可能与 ２０２０ 年禁捕后鱼类资源恢复（尤其是肉食性和杂食性
鱼类种群回升）所导致的摄食压力增大，以及沉水植被退化所带来的食物资源与栖息地质量下降等复合作

用有关，但该推测尚缺乏直接证据，仍需进一步的调查证实。

作为一个浅水湖泊，太湖生物类群对环境胁迫的响应是快速的。比如浮游植物对 ２０１６ 年洪水的营养
盐负荷补给及接踵而来的 ２０１７年高温、干旱复合气候变化的响应极其强烈，多因子复合的藻类增殖放大效
应远超近 １０年的环境治理效果［４７］。２０２０年 １０月太湖实施“十年禁渔”之后，作为鱼类饵料的重要组成部
分，无论是浮游植物、浮游动物，还是底栖生物的生物量均大幅下降。２０２１ ２０２５年浮游植物的全湖赋存量
平均值为 ０ ９４×１０４ ｔ，较 ２００５ ２０２０年均值（４ ５４×１０４ ｔ）下降 ７９％（图 １３）。类似的，２０２１ ２０２５ 年浮游动
物全湖赋存量平均值为 ０ ８８×１０４ ｔ，较 ２００７ ２０２０年均值（１ ９８×１０４ ｔ）也下降 ５６％（图 １３）。大型水生植物
大面积衰退始自 ２０１５年。２０１５年总体雨量较大、水位偏高、光照偏低、藻情偏重，年均水位为 ２１ 年来第二
峰值，仅次于 ２０１６年大洪水期，不利于水草的生长；此外，人为水草打捞强度偏大也可能是原因之一。２０１６
年的大洪水和 ２０１７年的严重蓝藻水华之后，传统沉水植被区的水草一直没有很好恢复。
３ ２ 生物多样性指标的指示意义

生物多样性是反映生态系统稳定性的重要指标之一［４８］。但是需要辩证看待生物多样性指标的生态系

统健康指示意义。随着太湖藻类生物量的变化，反映藻类组成变化的 α 多样性 ＳｈａｎｎｏｎＷｉｅｎｅｒ 指数相应变
化，藻情严重时多样性下降（图 １４），而藻类生物量下降时，ＳｈａｎｎｏｎＷｉｅｎｅｒ 指数往往上升。如 ２０２０ 年以来，
太湖总体藻类生物量大幅下降，ＳｈａｎｎｏｎＷｉｅｎｅｒ 指数相应增高，这与藻类群落结构趋势变好是一致的。此
外，２０２０年以后反映空间异质性的 β多样性指数的 ＢｒａｙＣｕｒｔｉｓ距离则大幅下降，与太湖生态系统空间均一
化趋势一致，也与太湖沉水植被在 ２０１５年之后大幅衰退是一致的（图 １４），总体上也客观反映了生态系统的
健康变化。尽管 ２０２２ ２０２４年太湖浮游植物的 ＢｒａｙＣｕｒｔｉｓ距离有所反弹，但 ２０２５ 年随着胥口湾沉水植物
大幅减少，该指数又大幅下降。然而，从生态系统演替过程来看，浮游植物多样性下降并不必然意味着生态

系统退化；对于富营养化湖泊而言，其也可能意味着浮游植物优势类群格局发生调整，甚至反映生态系统向

良性状态转变的潜在机会［４９］。因此，该指标的生态指示意义仍需结合长期观测数据及群落结构变化开展进

一步观测、分析。

太湖浮游动物的生物多样性也反映了水质变化，在 ２０１７ ２０１９ 年蓝藻水华相对严重的年份，浮游动物
ＳｈａｎｎｏｎＷｉｅｎｅｒ指数明显偏低。而在 ２０２０年之后有所升高，但 ２０２４年出现了异常低值，或与该年秋冬季严
重的蓝藻水华有关。而浮游动物的 ＢｒａｙＣｕｒｔｉｓ 距离则在 ２０２５ 年出现明显下降，也可能与沉水植被退化
有关。

２０２１ ２０２２年太湖底栖动物的 ＳｈａｎｎｏｎＷｉｅｎｅｒ多样性指数短暂升高，可能源于优势种（如霍夫水丝蚓）
被抑制后种间密度差异缩小；但随后多样性指数再度下降，表明持续高强度的捕食压力可能导致部分敏感

物种消失，底栖动物群落结构趋于简化。此外，蓝藻水华的阶段性波动也可能影响了底栖动物群落动态。

２０１５ ２０２０年水华反弹期间，寡毛纲密度占比一度回升，多样性指数相应降低；而 ２０２１ 年后水华面积显著
减少并趋于稳定，理论上有利于底栖动物恢复，但实际观测结果却是密度进一步下降，可能是受到鱼类捕食

等的影响。

３ ３ 保护、修复对策
近 ２０年的太湖水质及生态系统观测表明，尽管太湖水体 ＴＮ、ＴＰ、藻类生物量等关键富营养化指标在近

５年下降明显，但沉水植物面积仍处于较低水平，２００５年以前沉水植被发育很好的湖湾、湖区沉水植被退化
严重，特别是 ２０２５年胥口湾沉水植物大面积消失，水体透明度明显下降，表明太湖生态系统结构仍处于不
健康状态，水生态修复进入了“水质改善 生态结构重组 系统韧性不足”的新阶段。因此，太湖的治理需要

从以“水质达标”为重心，向“生态系统健康恢复”转变，建议在进一步加强水环境治理的同时，加强生态系

统修复与调控。主要建议包括：

（１）加强太湖生态系统中顶层生物鱼类的结构调控。鱼类对湖泊食物链的影响甚大，但目前关于太湖
鱼类群落结构变化的生态系统效应仍不清楚。２０２０年 １０月太湖禁捕以来，湖体鱼类群落结构持续演替，表
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图 １４ 太湖浮游植物、浮游动物及底栖动物的生物多样性指数变化
Ｆｉｇ １４ Ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｂｉｏｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎｄｅｘ ｏｆ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ牞 ｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ａｎｄ ｚｏｏｂｅｎｔｈｏｓ ｉｎ Ｌａｋｅ Ｔａｉｈｕ

现为总体鱼类存量的增加、鱼类平均体型规格的增大［４４］，以及鱼类多样性增加［２０］。随着太湖浮游动植物赋

存量的大幅下降，鱼类对生态系统的下行效应影响强度将会得到大幅放大，鱼类对沉水植物等草型生态系

统的破坏能力可能会变强，特别是在底栖动物、浮游植物、浮游动物等多种饵料赋存量明显下降的背景下，

鱼类对沉水植物的牧食压力可能会被大幅放大，呈现加速破坏的趋势，应高度重视鱼－草协同发展，在进一
步调查和理论研究的基础上，应考虑鱼类群落结构调控手段在太湖生态系统健康提升中的作用。

（２）加大湖体沉水植物恢复的工程措施。随着太湖大进大出的水文格局形成和水位的抬升，太湖水体
的流动性明显增加，水力停留时间减少，导致太湖浮游动植物的空间扩散能力加大，湖体对氮磷等污染物的

净化能力削弱，太湖的“水库”特征凸显，支撑生物多样性、水质净化的“自然湿地”功能弱化。空间异质性

的下降会导致 β多样性降低，生态系统呈现更高的空间均一性。而保持各个湖湾生态系统的特色将有助于
提升整个太湖的生物多样性，提升生态系统对抗环境波动的韧性。２００７年以前，东太湖的围网、各个湖湾的
鱼簖等设施构筑的物理隔离较好地提升了太湖生态系统的空间异质性。建议分析历史上太湖空间异质性

较高时的空间管控措施，实施适当的物理分割、微地貌塑造等，引导太湖不同湖湾、沿岸带水体流动性下降，

增加整个湖体的生态多样性，提高太湖生态系统的韧性。

（３）进一步加大外源氮磷负荷的削减。太湖水质及藻类的变化表明，２０２２ 年以来相对较低的外源氮磷
负荷、较低湖体氮磷浓度，使得夏季的水华蓝藻生长受到限制，营养盐浓度高低已经成为太湖藻情变化的关

键限制因子之一。太湖 ２０２３年达到水危机以来外源入湖磷负荷的最低值，对当年藻情变轻及 ２０２４ 年太湖
水质首次达Ⅲ类标准具有重要贡献，充分说明外源氮磷入湖负荷是蓝藻水华强度高低的关键前提。根据欧
洲大型浅水湖泊巴拉顿湖的蓝藻水华治理经验，当外源入湖磷负荷降至 ０ ２ ｇ ／（ｍ２·ａ）时，巴拉顿湖 Ｃｈｌ ａ
浓度出现了陡降，并长期稳定在较低水平［５０］。尽管巴拉顿湖目前依然有阶段性的蓝藻水华问题，甚至在



１３４８　 Ｊ． Ｌａｋｅ Ｓｃｉ．（湖泊科学），２０２６，３８（４）

２０１９年生物量激增［５１］，但是总体生物量下降，优势种转为危害相对低于微囊藻的丝状蓝藻。按照巴拉顿湖

的响应拐点，太湖外源磷负荷需降至 ７００ ｔ ／ ａ左右。但是太湖在 ２０２３年总氮负荷低于 ２． ５７×１０４ ｔ ／ ａ、总磷负
荷低于 １２２０ ｔ ／ ａ时就出现藻情明显的减轻［３０］。这一方面表明太湖的氮限制也阶段性发挥了作用，另一方面

太湖也还未达到巴拉顿湖目前的控藻水平，仍需进一步削减外源负荷。此外，在进出水量维持较高的背景

下，太湖还不能稳定维持与 ２０２３年相当的氮磷外源负荷水平。因此，外源氮磷入湖负荷控制依然是太湖治
理的重要措施。建议持续加大流域土地利用方式调整，从而降低面源污染，通过污水处理厂尾水排放提标

的方式降低点源污染，并通过湿地与河流缓冲带、太湖大堤内外湿地构建等方式增加氮磷和有机质拦截降

解能力等降低入湖氮磷负荷，为湖体生态系统修复与健康生态系统构建提供基础。
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