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摘要：武汉南湖是典型的长江中下游城市浅水湖泊，因长期受高强度人类活动影响，其生态演变过程具有典型的城市富营养化

湖泊特征。为揭示持续治理下南湖的长期生态响应，本研究整合了 1991-2022 年的历史文献数据，并结合近期（2023 年 2 月至

2025 年 1 月）系统实地监测，分析了水质和浮游植物的演变特征、现状及影响因子。长期数据表明，南湖氮、磷浓度演变趋势

呈现三个典型阶段：（1）1990s 开始氮、磷浓度呈波动上升；（2）2003-2020 年氮、磷浓度长期持续高于《地表水环境质量标

准》（GB 3838-2002）V 类水标准；（3）2020 年后氮、磷浓度进入下降通道，表明一系列治理措施初见成效。与之对应，浮

游植物丰度在 2017-2018 年夏季高达 1191.94×106 cells/L，而在 2023-2025 年间显著回落，但年均叶绿素 a 浓度仍高达 61.08 

μg/L，表明藻类水华发生风险依然高。近期监测表明南湖夏、秋季浮游植物以蓝藻门的假鱼腥藻和微囊藻等类群为主，其中潜

在产毒藻类占比最高达 81%；冬、春季则以硅藻门的小环藻为主，Pearson 相关性与冗余分析均表明总磷和水温是影响浮游植

物及潜在产毒蓝藻生物量的关键环境因子。结果表明，尽管长期治理使南湖氮、磷浓度大幅下降，但磷负荷及其与水温的协同

效应仍是调控藻类生物量并维持产毒蓝藻竞争优势的关键因子，因此未来治理需持续强化外源磷输入控制与内源磷释放抑制。 

关键词：城中湖；富营养化；浮游植物；群落结构；产毒藻类 
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Abstract: Lake Nanhu is a typical shallow urban lake in the middle and lower Yangtze River basin. Long-term intensive human 

activities have driven its ecological evolution toward urban eutrophication. To investigate the long-term ecological responses of 

the lake to ongoing restoration efforts, this study combined historical literature data from 1991 to 2022 with systematic field 

monitoring data from February 2023 to January 2025. We analyzed the trends, current status, and influencing factors of water 

quality and phytoplankton communities. Long-term data showed that total nitrogen and total phosphorus concentrations changed 
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in three distinct stages. First, concentrations fluctuated and increased from the 1990s onward. Second, concentrations remained 

high from 2003 to 2020, consistently exceeding the Grade V limit of China’s Environmental Quality Standards for Surface Water 

(GB 3838-2002). Third, concentrations showed a decreasing trend after 2020, indicating early positive effects of implemented 

water management measures. Phytoplankton abundance peaked at 1191.94 × 10⁶ cells/L in the summer of 2017–2018 and de-

creased markedly during 2023–2025. However, the annual mean chlorophyll-a concentration remained high at 61.08 μg/L, sug-

gesting a persistent risk of algal blooms. Recent monitoring revealed that the phytoplankton community was dominated by Cya-

nobacteria, with Pseudoanabaena and Microcystis prevalent in summer and autumn. Potentially toxigenic algae accounted for up 

to 81% of total phytoplankton abundance. In winter and spring, the community was mainly composed of Bacillariophyta, repre-

sented by Cyclotella. Pearson correlation and redundancy analysis (RDA) both confirmed that total phosphorus and water tem-

perature were the core environmental factors affecting phytoplankton biomass and the dynamics of potentially toxigenic cyano-

bacteria. Overall, the results indicate that long-term ecological management has effectively reduced nitrogen and phosphorus 

concentrations. Nevertheless, external phosphorus loading and its synergistic interaction with water temperature still control algal 

biomass and sustain the competitive dominance of toxigenic cyanobacteria. Therefore, future management should further 

strengthen control of external phosphorus inputs and inhibit internal phosphorus release in the lake. 

Keywords: Urban lakes; eutrophication; phytoplankton; community structure; toxigenic cyanobacteria 

 

城市湖泊作为城市生态系统的重要组成部分，兼具调蓄雨洪、维系生物多样性与提供休闲娱乐等多重

功能。然而，受点、面源污染等高强度人类活动的持续影响，城市湖泊普遍面临着严峻的富营养化问题[1,2]。

与郊野湖泊相比，城市湖泊具有水体封闭性强、换水周期长、污染物易累积等特点，其治理与生态恢复难

度更大[3]。尽管国内外已对众多城市湖泊采取了包括截污、清淤、生态修复在内的综合治理措施，但由于

管网溢流、初期雨水污染等问题的复杂性，许多湖泊仍长期处于富营养状态，生态系统并未随着水质指标

的初步改善而同步恢复[4]。此外，在全球气候变化背景下，湖泊有害藻华发生的频率和强度也呈上升趋势 

[5-7]，进一步加剧了城市湖泊的治理难度。在此背景下，关注水体的营养盐浓度，并进一步探究浮游植物群

落的响应变化，对于精准治理具有重要意义。 

武汉南湖自上世纪 90 年代以来，受高密度水产养殖与快速城市化的双重压力，水质持续恶化，曾一

度出现黑臭现象，长期劣于地表水环境质量标准（GB 3838-2002）V 类[8]，蓝藻水华频发[9]。为应对水环

境危机，自 21 世纪初开始，武汉市相继实施了截污控源、底泥疏浚、初期雨水管控治理、生态修复等一

系列治理工程，至 2020 年南湖水质提升至Ⅴ类[8]。然而，当前南湖仍存在两个突出问题：（1）尽管南湖

水体营养盐浓度总体呈下降趋势，但水体全年多数时期浮游植物生物量仍较高，透明度低；（2）作为生

态恢复的核心指示因子，浮游植物群落的长期变化尚缺乏总结，而近期浮游植物的群落结构特征尤其是蓝

藻门中的产毒物种特征尚缺乏系统认识。 

基于此，本研究通过系统整合南湖自 1991 年以来的历史文献数据与 2023-2025 年的近期监测，旨在

达成以下研究目标：（1）揭示南湖水质与浮游植物丰度的长期变化趋势与阶段性特征；（2）阐明近期南

湖浮游植物群落结构，特别是潜在产毒蓝藻的组成、优势种演替及其在群落中的占比；（3）辨识影响浮

游植物群落动态的关键环境影响因子。本研究旨在为南湖从“水质提升”向“生态健康提升”的深度治理

转型提供科学依据，也可为类似城市湖泊的生态修复评估提供借鉴。 

1 材料与方法 

1.1 研究区域概况和采样时间 

武汉南湖位于武汉市中心城区，水域面积约 7.67 km²，是武汉市第三大城中湖。该区域属亚热带季风

性湿润气候，年均气温 19.4 ℃，月均水温呈显著季节性波动（2.6-31.4 ℃），年降水量 1260 mm，降水多

集中于 6-8 月。南湖周边集聚 50 多万常住人口，高等院校、居住区与产业园环绕，人类活动影响强烈，

受污染程度严重[10]。 

武汉市自 21 世纪初开始对南湖实施了持续的水环境综合治理，例如，2003-2014 年主要以控制外源污
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染和底泥清淤为重点，实施了污水处理厂建设与提标扩建、大规模截污工程以及全湖性的底泥清淤[11,12]；

2017-2019 年间治理工作在继续推进清淤的同时，重心逐渐转向解决遗留的排口混排等复杂问题[13]；2019-

2023 年间则进入了以“排口整治、雨污分流、内源治理与生态修复”为一体的综合治理与智慧管控新阶

段，标志着治理策略从以工程措施为主，向精细化、系统化的生态系统管理转型[14,15]。 

本研究分析数据由两部分构成；（1）历史数据（1991-2022 年）：通过系统检索已发表的文献与公开

监测报告获取。鉴于不同时期研究的采样点布设存在差异，为保障数据的可比性，分析时主要采用多点平

均值，以聚焦长期演变趋势；（2）实地监测数据（2023 年 2 月-2025 年 1 月）：共进行 12 个月采样。采

样月份为：2023 年 2、4、6、8、10 月；2024 年 1、3、5、7、9、11 月；2025 年 1 月。为覆盖全年温度，

自 2024 年起将采样调整至奇数月，以便包含最冷月（1 月）与最热月（7-8 月）。采样均在月中旬每日 8:30-

11:00 完成。在全湖共设置 10 个固定采样点（图 1）。在南湖水动力混合作用较强的背景下，湖心区域的

水质状况通常能较为均衡地反映近岸与湖心环境的综合作用。为此，本研究依据湖区整体特征进行布点设

计，避免近岸局部排污口等扰动对长期趋势分析的干扰，并采用空间均匀化采样策略，从而更好地表征湖

泊主体水体的状况。 

 

图 1 武汉南湖采样点分布图 

Fig.1 Sampling sites in Lake Nanhu,Wuhan 

1.2 样品采集与处理 

水样的采集和分析方法参照《水和废水监测分析方法》[16]。使用 2.5 L 有机玻璃采水器采集每个采样

点表层（水下 0.5 m）水样 500 mL，将水样装入 500 mL 聚乙烯瓶中，置于 4 ℃的培养箱中保存，迅速运

回实验室。使用 Hydrolab DS5 多参数水质分析仪（美国）测量溶解氧（DO）、pH、水温（WT）等水质

指标。使用塞氏盘测量水体透明度（SD）。采用碱性过硫酸钾氧化-紫外分光光度法测定总氮（TN），采

用钼锑抗分光光度法测定总磷（TP），叶绿素 a（Chl. a）浓度测定采用丙酮提取法，高锰酸盐指数 

（CODMn）采用高锰酸盐滴定法测定。2024 年 3 月高锰酸盐指数未监测。 

浮游植物采样和鉴定标准分别参照《水和废水监测分析方法》[16]和《中国淡水藻类：系统、分类及生

态》[17]，浮游植物采样时，使用 2.5 L 有机玻璃采水器采集表层（水下 0.5 m）水样 500 mL，将水样装入

500 mL 聚乙烯瓶中，并在现场立即加入水样体积的 1%-1.5%鲁哥氏液固定，固定后带回实验室避光静置

48h，通过自制虹吸装置吸去上清液浓缩至 30 mL，计数方法为目镜视野法，用 0.1 mL 浮游植物计数框在

10×40 倍光学显微镜下进行，细胞数在 300 以上，该样品至少计数 2 片，取其平均值作为最终结果，根据

细胞浓缩倍数换算为每升水样中的细胞数，该细胞数即为浮游植物细胞密度。采用体积测量法来表示浮游

植物的生物量，此处假定浮游植物密度接近 1 g/cm3，并根据“109 μm3≈l mg 鲜藻重的换算关系”，计算方
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法为单细胞（单个体）细胞体积乘以各种类的每升细胞数 N，除以 109，得到以 mg/L 为单位的各种类生物

量，将各种类的生物量求和得到总浮游植物生物量[18]。 

1.3 数据的获取、处理与统计分析 

1.3.1 蓝藻中潜在产毒类群的界定依据 根据相关文献查询[19,20]，基于本研究调查结果，南湖蓝藻中具备产

毒能力的物种主要为假鱼腥藻（Pseudoanabaena sp.）、颤藻（Oscillatoria sp.）、鱼腥藻（Anabeana sp.）、

微囊藻（Microcystis spp.）、依沙矛丝藻（Cuspidothrix issatschenkoi）、束丝藻（Aphanizomenon sp.）。 

1.3.2 湖泊富营养化状态评价方法 本研究采用综合营养状态指数（TLI）法评价湖泊富营养化程度[21,22]，本

次富营养化状况评价指标选用: Chl. a 浓度、TP 浓度、TN 浓度、SD 和高锰酸盐指数。采用 0-100 的一系

列连续数字对湖泊营养状态进行分级：TLI(Σ)<30 为贫营养，30≤TLI(Σ)≤50 为中营养，TLI(Σ)>50 为富营

养，50<TLI(Σ)≤60 为轻度富营养，60<TLI(Σ)≤70 为中度富营养，TLI(Σ)>70 为重度富营养。 

1.3.3 优势种 浮游植物优势度分析釆用 Mcnaughton 优势度指数（Y）[23]，优势种根据每个种的优势度值

（Y）来确定，Y 值大于等于 0.02 的藻种定义为优势种，计算公式为: 

 𝑌 = (
𝑛𝑖

𝑁
) × 𝑓𝑖  （6） 

式中，ni 为采集样品中第 i 个种的个体数；N 为采集样品中所有种类总个数；fi 为采集样品中第 i 个种出现

的频率。 

1.3.4 南湖历史监测水质和浮游植物数据获取 文中所用数据主要包括 1991 年以来能够查阅到的文献中的

南湖营养盐浓度、浮游植物密度和生物量。其中 2020 年 4 月-2020 年 11 月营养盐浓度来源于张航[8]、2017

年-2018 年营养盐浓度及浮游植物密度和生物量来源于 Peng[9]、1991 夏季-2003 年夏季营养盐浓度来源于

王银东[10]、2019 年 8 月-2020 年 1 月营养盐浓度来源于王孟浩[24]、2003 年-2004 年浮游植物密度和生物量

来源于刘红[25]、2007 年夏季浮游植物密度和生物量来源于龚珞军[26]、2015 年秋季浮游植物密度和生物量

来源于李俊[27]。这些研究的核心采样与分析方法（如营养盐测定、浮游植物计数）与本研究遵循同一标准

（《水和废水监测分析方法》）[16]。尽管部分历史研究的采样点位置与本研究未能完全重合，但其布点均

旨在反映全湖整体状况。为最大限度减少空间差异影响，本文在比较分析时，均采用全湖平均值进行对比。 

1.3.5 统计学分析 水质数据的显著性差异分析采用 Tukey 多重比较检验，并利用 Origin 2021 软件中的

“Paired Comparison Plot”插件进行结果可视化，浮游植物丰度和生物量与 TN、TP、WT、DO、pH 和 SD 的

Pearson 相关性分析用 R 4.4.0 软件进行，所有数据分析前先进行正态分布检验，不符合正态分布的进行

log10（x+1）处理。 

利用 CANOCO5.0 进行冗余分析，先对物种丰度矩阵进行 DCA去趋势分析。筛选南湖浮游植物物种，

需满足：优势属 Y≥0.02；出现频率>12.5%；至少在 1 个采样点相对丰度≥1%。因最大轴小于 3，采用 RDA

探讨浮游植物生物量与环境因子关系[28]。为符合正态分布，对浮游植物及环境因子（除 pH）进行 log10（x+1）

转换，消除量纲差异[29]。物种及环境因子选取 12 个月 10 个采样点共 120 个数据进行 RDA 分析。在线性

排序图中，样方的点在物种箭头及其延长线的投影点表示它们之间的关系。由样方到物种箭头线的垂点可

判断样方物种的多度值，垂点在物种箭头方向位置越远代表其物种多度越高，反之越低。 

2 结果与分析 

2.1 武汉南湖水质和浮游植物演变特征 

2.1.1 1991-2025 期间南湖的水质演变 结合文献数据和 2023-2025 期间的监测数据，1991-2025 年南湖水体

TN、TP 浓度呈现大的阶段性变化特征（图 2）：（1）1990s 开始 TN、TP 浓度呈波动上升；（2）2003-

2020 年 TN、TP 浓度长期持续高于地表水 V 类水标准；（3）2020 年后 TN、TP 浓度进入下降通道，表明

系列治理措施初见成效。2020 年后 TN 浓度在 2.0 mg/L 以下，但 2024 年 7-9 月 TP 出现短期反弹，浓度

再次大于 0.2 mg/L。 

2.1.2 2023-2025调查期间南湖的水体理化特征 南湖水质在监测期间呈现较大波动变化（图 3）。TN 年

均浓度为 1.19 mg/L，月均浓度在 0.78-1.65 mg/L 之间波动，其中 2024 年 7 月显著高于其他监测月份，而
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2023 年 3 月和 5 月则显著低于其他月份。TP 年均浓度为 0.15 mg/L，月均浓度变幅为 0.08-0.32 mg/L，2024

年 9 月显著偏高；2023 年 2 月与 4 月，以及 2024 年 3 月与 5 月的 TP 浓度则显著偏低。Chl. a 年均值为

61.08 μg/L，2024 年 9 月达到峰值，2024 年 1 月则为最低值。TLI 年均值为 63.97，表明南湖整体处于中

度富营养化状态，但月度评价结果在轻度至重度之间变化，其中 2024 年 9 月 TLI 显著高于其他月份，2024

年 1 月则显著偏低。WT 介于 6.6-31.4 ℃之间。DO 呈现冬季高、夏季低的特点；pH 值与 CODₘₙ年均值分

别为 8.89 和 7.48 mg/L（图 3）。 

 

图 2 1991-2025 期间南湖营养盐浓度变化 

Fig. 2 Variations in nutrient concentrations in Lake Nanhu,1991-2025 

 

图 3 2023-2025 调查期间南湖主要水体理化特征 

Fig. 3 Water physicochemical characteristics in Lake Nanhu, 2023-2025 

2.2 武汉南湖浮游植物演变特征 

2.2.1 2003-2025 期间南湖的浮游植物丰度和生物量演变 近 20 余年南湖浮游植物丰度变幅较大（图 4），
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2003-2004 年各个季节丰度相对较低，丰度在 1.95×106-2.98×106 cells/L 之间波动。2007 年夏季浮游植物丰

度达到 99.44×106 cells/L。在 2017-2018 年间，夏季浮游植物丰度值达到 1191.94×106 cells/L，而秋季丰度

依然维持在 393.85×106 cells/L。在本研究监测期间（2023-2025），2023 年 6 月浮游植物丰度为 148.27×10⁶ 

cells/L，2024 年 9 月高达 275.60×10⁶ cells/L。生物量变化与丰度趋势一致（图 4）。 

 

图 4 2003-2025 期间南湖浮游植物密度和生物量变化 

Fig. 4 Temporal variations in phytoplankton abundance and biomass in Lake Nanhu during the 2003-2025 period 

2.2.2 2023-2025 调查期间南湖的浮游植物种类及优势种 调查期间，在南湖共鉴定出浮游植物有 8 门 128

种（属），包括蓝藻门 21 种、绿藻门 66 种、硅藻门 20 种、甲藻门 3 种、隐藻门 3 种、裸藻门 8 种、金

藻门 5 种和黄藻门 2 种。绿藻门占比最高（52%），其次是蓝藻门（16%）和硅藻门（16%）。优势类群

中蓝藻门有 1 属 10 种，绿藻门有 6 种，硅藻门和隐藻门分别有 2 种和 1 种。蓝藻门中假鱼腥藻一种在 12

次调查中均为优势种，而隐球藻一种在 7 次调查中为优势种，微囊藻在 7 次调查中为优势属。南湖优势类

群演替规律为春季和冬季以小环藻一种为主，夏秋季则以微囊藻属、假鱼腥藻一种和隐球藻一种为主（表

1）。 

2.2.3 2023-2025 调查期间南湖的浮游植物丰度和生物量 调查期间，南湖各采样点浮游植物丰度均值（范

围）为 96.87×106 cells/L（3.59×106-527.27×106 cells/L）（图 5）。2023 年和 2024 年中 4-11 月蓝藻门丰度

占比最高，占总丰度的 49%-95%，其中在 2024 年 9 月丰度达到最高，为 256.14×106 cells/L。硅藻门丰度

在 2023 年 2 月、2023 年 4 月、2024 年 3 月及 2025 年 1 月丰度较高，分别占总丰度的 62%、36%、47%

和 40%。绿藻门丰度仅在 2025 年 1 月较高，为 34.14×106 cells/L，占总丰度的 40%。 

各采样点浮游植物生物量均值（范围）为 16.83 mg/L（0.72-63.64 mg/L），其中 2024 年 1 月浮游植物

平均生物量最低，为 4.13 mg/L；2024 年 9 月平均生物量最高，为 30.59 mg/L。在两年 12 次调查中，硅藻

门生物量在 10 次占比最高，其中在 2025 年 1 月硅藻门平均生物量最高（23.85 mg/L），占总生物量的

88%。蓝藻门在 2024 年 9 月平均生物量最高（14.96 mg/L），占总生物量的 49%。绿藻门平均生物量在

2025 年 1 月最高（2.57 mg/L），在 2024 年 5 月占比最多（12%）。隐藻门平均生物量在 2023 年 4 月最高

（4.65 mg/L）。 

南湖浮游植物丰度在夏秋较高，且蓝藻门丰度占优，而冬、春季以硅藻和绿藻为主。在生物量方面，

硅藻门在全年多数月份占优，蓝藻门仅在夏季较高。 
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表 1 2023-2025 调查期间南湖的浮游植物优势种组成 Tab. 1 Dominant phytoplankton species in Lake Nanhu, 2023-2025 

门类 优势种 
2023.02 

(9.8℃) 

2023.04 

(21.4℃) 

2023.06 

(29.0℃) 

2023.08 

(26.4℃) 

2023.10 

(22.4℃) 

2024.01 

(7.2℃) 

2024.03 

(18.5℃) 

2024.05 

(26.4℃) 

2024.07 

(29.9℃) 

2024.09 

(31.0℃) 

2024.11 

(20.4℃) 

2025.01 

(6.5℃) 

蓝藻门 假鱼腥藻 Pseudoanabaena sp. 0.122 0.133 0.571 0.171 0.370 0.036 0.251 0.573 0.117 0.116 0.165 0.035 

卷曲鱼腥藻 Anabaena circnalis - 0.167 - - - - - 0.036 - - - - 

鱼腥藻 Anabeana sp. - 0.034 - 0.021  0.097 - - 0.021 - - - 

细小平裂藻 Merismopedia minima - 0.102 - 0.031 0.139 - - - - - 0.051 - 

隐球藻 Aphanocapsa sp. - - 0.079 0.034 0.200 - - 0.054 0.083 - 0.326 0.103 

微囊藻属 Microcystis spp. - - 0.153 0.429 0.079 - - 0.028 0.474 0.650 0.052 - 

柱孢藻 Cylingrospermum sp. - - - - - - - 0.048 - - - - 

依沙矛丝藻 Cuspidothrix issatschenkoi - - - - - - - 0.021 - - - - 

贾丝藻 Jaaginema sp. - - - - - - - 0.055 0.022 - - - 

颤藻 Oscillatoria sp. - - - - - - - - 0.076 - - - 

细浮鞘丝藻 Planktolyngbya subtilis - - - - - - - - - - 0.208 - 

绿藻门 四尾栅藻 Scenedesmus quadricauda - - - - - - 0.025 - - - - - 

扭曲蹄形藻 Kirchneriella contorta - - 0.397 - - - - - - - - - 

卵囊藻 Oocystis sp. - - 0.077 - - - - - - - - - 

空星藻 Coelastrum sp. - - - - - 0.032 - - - - - - 

绿藻门 短刺四星藻 Tetrastrum staurogeniaeforme - - - - - 0.071 - - - - - - 

              

 平滑四星藻 Tetrastum glabrum - - - - - 0.171 - - - - - - 

 韦斯藻 Westella botryoides - - - - - - - - - - - 0.167 

 胶星藻 Gloeoactinium limneticum - - - - - - - - - - - 0.040 

硅藻门 小环藻 Cyclotella sp. 0.601 0.293 - - 0.021 0.296 0.486 - - - - - 

 颗粒直链藻 Melosira granulata - - - 0.050 0.047 - - - 0.022 - 0.024 - 

 江河骨条藻 Skeletonema potamos - - - - - - - - - - - 0.026 
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图 5 2023-2025 调查期间南湖浮游植物丰度和生物量变化 

Fig. 5 Variations of phytoplankton abundance and biomass in Lake Nanhu,2023-2025  

 

2.2.4 2023-2025 调查期间南湖的蓝藻门中主要潜在的产毒藻类丰度和生物量 调查期间，各采样点潜在产毒

蓝藻类群主要包括假鱼腥藻、颤藻、鱼腥藻、微囊藻和依沙矛丝藻，丰度均值（范围）为 55.40×106 cells/L

（0.38×106 -322.28×106 cells/L）之间，占总浮游植物丰度的 2%-81%，其中 2024 年 9 月潜在产毒藻类平均

丰度最高，达 224.46×106 cells/L（图 6）。在 12 次调查中，微囊藻有 4 次丰度最高，其中在 2024 年 9 月丰

度峰值为 180.16×106 cells/L；假鱼腥藻有 8 次丰度最高，其中在 2023 年 6 月丰度峰值为 44.43×106 cells/L。 

各采样点潜在产毒蓝藻类群的生物量均值（范围）为 3.33 mg/L（0.03-57.77 mg/L），占总浮游植物生

物量的 0.2%-47%，其中 2024 年 9 月潜在产毒藻类平均生物量最高，达 2.41 mg/L（图 6）。在 12 次调查

中，微囊藻有 4 次生物量最高，其中在 2024 年 9 月生物量峰值为 11.71 mg/L；鱼腥藻和假鱼腥藻各有 3 次

生物量最高，颤藻有 2 次生物量最高。南湖潜在产毒蓝藻类群呈现夏秋季丰度和生物量较高，春冬季丰度

和生物量较低。 

 

图 6 2023-2025 调查期间南湖蓝藻中产毒藻类丰度和生物量变化及占藻类总丰度和生物量百分比 

Fig. 6 Variations of abundance and biomass of toxigenic cyanobacteria in Lake Nanhu, 2023-2025  
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2.3 调查期间南湖的浮游植物与环境因子关系 

Pearson 相关性分析结果表明，TN、TP 和 WT 均与浮游植物总丰度、总生物量及潜在产毒藻类总丰度

呈显著正相关（图 7），而 DO 则与上述浮游植物指标呈极显著负相关。WT 与硅藻门丰度呈极显著负相关。

pH 与硅藻门丰度和生物量呈显著正相关。DO 与浮游植物总丰度和总生物量、蓝藻门丰度和生物量、潜在

产毒藻类总丰度和总生物量呈极显著负相关，但与硅藻门丰度呈显著正相关。SD 与浮游植物总丰度和总生

物量、蓝藻门丰度和生物量、硅藻门生物量、绿藻门丰度、潜在产毒藻类总丰度和总生物量呈显著负相关。 

 

图 7 2023-2025 调查期间南湖浮游植物丰度、生物量与环境因子相关性分析 

Fig. 7 Correlation analysis between phytoplankton abundance, biomass and environmental factors in Lake Nanhu ,2023-2025 

通过冗余分析（RDA）对蓝藻门中优势潜在产毒藻类的生物量与环境因子之间的关系进行分析。基于

生物量数据，主成分轴 1 和轴 2 特征值分别是 0.454 和 0.029，即前两个轴共解释了 48%的潜在产毒藻类的

生物量变化。RDA 蒙特卡罗前向选择检验表明，DO 和 TP 对优势蓝藻产毒藻类生物量变化的影响最大，

这两个变量共解释了 46%。TP 与所有主要产毒蓝藻的生物量均呈显著正相关，而 DO 则与之呈负相关（图

8a）。此外，WT 也显示出正向驱动作用。样方在排序图中的分布呈现出清晰的季节聚集，夏季样方与高

TP、高 WT 环境紧密关联，印证了夏秋季是产毒蓝藻暴发的高风险期。 

相比之下，硅藻门优势种的群落变化主要受 WT 和 SD 驱动，两因子共同解释 32%，WT 与颗粒直链

藻呈正相关，而与小环藻、江河骨条藻呈负相关（图 8b）。绿藻门优势种与环境因子的关系相对较弱，前

两轴解释率为 19%，其生物量普遍与 WT 和 SD 呈负相关。 

3 讨论 

武汉南湖在过去三十余年经历了剧烈的生态演变，水质从 1991 年开始，受高密度投饵养殖与管网污水

溢流双重影响[10]，水质不断恶化，到 2018 年南湖的 TLI 指数高达 71.3-79.4，水体处于重度富营养化[8]。

2020 年南湖的 TLI 指数为 61.69-71.35，水体处于中度和重度富营养化水平。2023 年 2 月-2025 年 1 月期间

TLI 指数显示南湖水质处于轻度-重度富营养化水平，表明南湖水环境治理相关措施取得初步成效，水体富

营养化得到缓解。 

2017-2025 年间，TN 平均浓度呈下降趋势；相较之下，TP 浓度在 2020 年后虽总体呈下降趋势，但与

五大湖中伊利湖的历史变化模式有所不同，有研究表明 1975-2013年伊利湖氮磷变化完全是相反变化趋势，

长期营养盐变化主要归因于区域降水和土地利用方式改变[30]，伊利湖以农业为主，而南湖以水产养殖和城

市面源污染为主，因此不同的土地利用方式可能是导致湖泊营养盐变化趋势不一致。本研究中 2024 年 7-9

月磷浓度出现反弹（>0.2 mg/L），雨季径流带来污染可能是导致夏季磷浓度升高的主要原因[31]。南湖总氮
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持续降低而总磷依然维持较高的水平，这主要与湖泊中氮、磷不同生物地球化学过程密切相关，外源输入

的部分氮可以在湖泊内通过反硝化作用，以氮气的形式返回于大气[32,33]。相比之下，外源输入的磷仅能通

过出水口流出，加上湖泊水力滞留延长了污染物的停留时间，被湖体截留的磷均可能成为水体潜在内源磷

[34]。南湖作为浅水湖泊，频繁的风浪扰动及鱼类活动均会引起沉积物中磷的再悬浮与释放[35]。此外，南湖

夏秋季节的总磷要高于其他季节，也表明夏秋季的高温促进了底层沉积物中的磷释放，从而增加水体总磷

浓度[36]。 

图 8 

2023-2025 调查期间南湖优势蓝藻产毒藻类（a）、硅藻门优势种（b）的生物量、环境变量和采样点的冗余分析三元图（蓝色

代表春季，橙色代表夏季，红色代表秋季，绿色代表冬季） 

Fig.8 Redundancy analysis (RDA) triplot showing the biomass of dominant toxic cyanobacteria (a), dominant Bacillariophyta species (b), 

environmental variables, and sampling sites in Lake Nanhu,2023-2025 

(blue for spring, orange for summer, red for autumn, and green for winter) 

然而，更值得关注的是生态系统响应的复杂性与滞后性。2023-2025 年间监测数据显示，浮游植物的响

应存在明显的滞后效应。即在营养盐浓度进入下降通道后，浮游植物丰度虽从历史峰值显著回落，但 2024

年 9 月仍高达 275.60×106 cells/L，且 Chl. a 年均浓度处于 61.08 μg/L 的较高水平（图 3），依据藻密度水华

评价标准其程度已达重度[37]，这也直接造成南湖水体透明度始终较低。 

2003-2004 年间南湖浮游植物丰度和生物量均较低，夏、秋季以蓝藻为主，春、冬季以隐藻和硅藻为主，

主要有颗粒直链藻、具星小环藻、小球藻、二形栅藻、四尾栅藻等 10 种[25]。而在 2017-2018 年浮游植物丰

度达到 1191.94×106 cells/L，其中蓝藻在夏、秋、冬占据优势，夏季高达 1154.01×106 cells/L。而 2023-2025

年监测期间，丰度上夏、秋季蓝藻门占优，冬、春季以硅藻和绿藻为主（附表 1），丰度依然较高。与 2003-

2004 年相比，当前南湖潜在产毒蓝藻的种类和其在群落中的相对占比均显著增加，最高可达总丰度的 81%

（图 6）。2003-2004 年南湖蓝藻中优势潜在产毒藻类主要是螺旋鱼腥藻（Anabaena spiroides）[9]，而 2023-

2025 年优势潜在产毒藻类丰度主要为假鱼腥藻（Pseudoanabaena sp.）、颤藻（Oscillatoria sp.）、鱼腥藻

（Anabeana sp.）、微囊藻（Microcystis spp.）、依沙矛丝藻（Cuspidothrix issatschenkoi），优势产毒藻类组

成发生了变化。与 2003-2004 年相比，当前南湖潜在产毒蓝藻的种类增加了 5 种。监测数据显示，产毒藻

类密度在多数月份（除 2025 年 1 月外）占总丰度的比例均高于 18%，其中微囊藻在夏秋季节大量生长尤为

突出。这表明，尽管南湖浮游植物总丰度有所下降，但产毒藻类的相对占比依然较高，其潜在的生态与健

康风险并未同步降低[38-40]。 

维持南湖藻类生物量及蓝藻优势的关键因素之一可能是水体磷浓度仍处于较高水平。有研究表明水华

的暴发存在氮磷阈值，例如太湖蓝藻暴发的 TP 和 TN 阈值分别为 0.05-0.06 mg/L 和 1.71-1.72 mg/L[41]，但

TP 和 TN 浓度阈值在受多种因素的影响下存在一定统计学范围内的不确定性，例如温度、风速风向、水动

力、降水等会影响藻类对营养盐的利用率进而影响水华的形成[42]，而气温、水文气象等因子又是以年为周
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期的随机变化，所以对于不同的湖泊藻华所需氮磷阈值不同，王金航等[43]发现在磷的质量浓度为 0-0.1 mg/L

时亚热带季风气候地区的湖泊水质更容易受磷浓度的影响，蓝藻水华爆发的风险相对较高，而在磷的质量

浓度分别为 0.2-0.3 mg/L和>0.3 mg/L时二者的正效应最大。本研究中，南湖近 2 年 TP 浓度多高于 0.1 mg/L，

在夏季甚至超过 0.2 mg/L，考虑夏秋季高温的协同促进作用，南湖发生藻类水华的风险依然较高。研究发

现 2001-2011 年五大湖春季和夏季浮游植物密度均是蓝藻占据优势[44]，其中苏必利尔湖、和安大略湖部分

区域浮游植物并无显著，而密歇根湖、休伦湖浮游植物密度显著下降，其浮游植物变化是由食物网改变的

结果，并非由磷主导。此外，研究发现北美五大湖中的伊利湖 1984–2015 年数据表明，20 世纪 80 年代末

至 90 年代初，水华面积减少，同时藻类生物量下降，水华优势种从硅藻转变为绿藻为主的稀疏浮游植物群

落；90 年代末至 21 世纪初，水华面积开始增加，优势种再次从绿藻转变为蓝藻，生物量同步上升，其夏季

藻华溶解性反应磷相关性强于总磷[45]。与北美五大湖的部分研究相比，本研究中南湖浮游植物群落的驱动

机制存在差异。例如，伊利湖蓝藻水华主要受农田径流输入的溶解态活性磷驱动；而密歇根湖等的变化则

与滤食性贻贝入侵导致的食物网结构改变密切相关。这些对比提示，不同湖泊的藻类动态可能由截然不同

的主导因素（如外源污染形态、生物相互作用等）所调控，进一步印证了城市湖泊生态治理需要基于本地

特征的精准施策。 

本研究中，Pearson 相关性分析和 RDA 均进一步证实了 TP 与 WT 的协同作用驱动了假鱼腥藻、颤藻、

鱼腥藻、微囊藻和依沙矛丝藻等潜在产毒蓝藻在夏秋季的暴发生长（图 8）。多数研究已证明浮游植物丰度

和生物量与磷浓度密切相关[46,47]，南湖较高的 TP 浓度有利于微囊藻、假鱼腥藻等优势潜在产毒藻类的生

长，而高温直接促进这些蓝藻的生长速率[48,49]。本研究中水温与蓝藻、硅藻、绿藻均呈正相关，浮游植物

群落结构具有明显的季节特征，当水温升高时蓝藻丰度和生物量显著增加，尤其是潜在产毒藻类微囊藻和

假鱼腥藻在夏季大量生长，水温较低时硅藻大量生长。通常认为水温>20 ℃时，蓝藻达到最快生长速度[50]。

南湖夏季平均水温高于 20 ℃，随着水温的升高，与其他群落相比，蓝藻占据优势。硅藻则属于耐低温藻种，

在其他环境条件适宜的情况下，即使水温仅有 10 ℃也能正常生长[51]，而蓝藻在 15 °C 以下其生长受到限制

[52]。与之形成鲜明对比的是，硅藻优势种与低水温正相关（图 8），这清晰地解释了群落结构冬春（硅藻主

导）与夏秋（蓝藻主导）演替的物理驱动机制。 

南湖近三十年的演变历程，清晰揭示了城市湖泊生态恢复的复杂性、滞后性及其内部耦合关系（抵抗

力、恢复力）。南湖因长期富营养化，蓝藻占据优势，尤其产毒蓝藻占比高，生物多样性和生态系统的抵

抗力显著减弱[53]。尽管截污清淤后氮磷浓度下降，但浮游植物生物量仍较高，生态系统恢复滞后于水质改

善，这可能主要受沉积物内源磷释放、外源污染持续输入等因素制约[54]。类似现象在长江流域湖泊多有体

现，许多湖泊总氮下降，但总磷未见改善，而藻类变化又明显滞后于水质改善[55]，例如太湖[56]等。尽管南

湖持续治理已促使营养盐浓度总体下降，但磷负荷（尤其夏秋季内源释放）与水温的协同效应，仍是维持

蓝藻优势及潜在产毒藻类高比例的关键驱动因素。鉴于 TP 与 WT 的协同作用会显著促进浮游植物生长、

尤其加剧产毒藻类的增殖风险，必须将磷及其引起的藻类生态效应作为长期控制目标，进一步系统推进雨

污管网完善、溢流与渗漏治理，实施针对性内源磷释放控制，并依托智慧水务系统构建融合多源实时监测

的藻华（尤其是产毒蓝藻）风险预警与调控平台，实现精准化、前瞻性管理。 

本研究通过整合长期数据，初步揭示了南湖生态演变的趋势及关键驱动因子，但仍存在以下局限：首

先，部分浮游植物类群仅鉴定至属级，未来可结合分子生物学手段提升物种分辨率。其次，采样点主要布

设于敞水区，未能充分反映近岸区域的异质性，后续研究可优化空间布点方案。此外，未来可进一步利用

同位素等技术在不同季节开展不同形态营养盐、沉积物-水界面通量及更高时间分辨率的监测，并结合生态

模型，以更深入地解析南湖生态系统响应的内在机制，为精准治理提供更强有力的支撑。 

4 结论 

（1）长期监测数据（1991-2025 年）表明，南湖水质营养盐浓度在 2020 年后总体呈下降趋势；然而近

期（2023-2025 年）水体仍处于轻度至重度富营养化水平。  

（2）2023-2025 年调查期间南湖浮游植物群落结构呈现明显的季节演替特征：夏秋季以蓝藻门为主，
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其中潜在产毒蓝藻（如假鱼腥藻、微囊藻）在群落中占比较高，峰值比例可达 81%，表明当前南湖仍面临

较高的藻类水华生态风险；冬春季则转为硅藻门占优势。尽管浮游植物的总丰度和生物量已较历史峰值降

低，但仍处于较高水平。 

（3）Pearson 相关性与冗余分析均证实，WT 和 TP 的协同作用是影响浮游植物生物量及潜在产毒蓝藻

优势的关键环境驱动因子。因此，后续治理应在持续降低水体磷浓度的基础上，重点关注夏秋高温季节的

水质管理，以协同控制藻类水华的发生风险。 
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