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淀山湖浮游植物群落结构特征及水生态健康评价
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摘要：淀山湖是黄浦江上游重要的饮用水源地保护区和生态涵养区，评估淀山湖水生态健康状况，可为淀山湖水环

境改善及水资源保护提供基础资料。2013年、2016年、2019年和2022年4个年度的6月和9月在淀山湖布设6个站

位进行浮游植物样品采集及水体理化指标监测，分析淀山湖夏初、秋初浮游植物的种类组成、数量和多样性等群落

结构特点，并采用冗余分析法（RDA）探讨群落结构与环境因子的关系。调查期间共检出浮游植物7门80属169种，

其中绿藻门占绝对优势，其次为硅藻门、蓝藻门和裸藻门，甲藻门、隐藻门和金藻门种类数较少；铜绿微囊藻（Mi-

crocystis aeruginosa）和尖尾蓝隐藻（Chroomonas acuta）的优势最明显，其中铜绿微囊藻是引起淀山湖水华的主要物

种，且易在 9月湖区的西南方引起蓝藻水华；6月和 9月浮游植物密度变动范围分别为 1.69×106~3.08×106个/L和

1.31×106~128.67×106个/L，6月在湖区东北方的平均密度最高，9月在湖区西南方的平均密度最高；水华暴发年份

（2016年和 2019年）9月平均密度明显高于同年 6月，水华未暴发年份（2013年和 2022年）9月平均密度则低于同

年 6月；冗余分析结果显示水温、溶解氧、透明度、总磷、总氮和高锰酸盐指数等是主要环境影响因子；浮游植物群落

主要受磷营养限制，其物种数量、密度及优势种主要受水温影响；采用不同指数法评价水质，发现Shannon-Wiener指

数和Pielou指数对淀山湖蓝藻水华的指示比综合营养状态指数更灵敏。根据研究结果可以判断淀山湖夏秋季水体

总体上处于轻―中度富营养化水平，且呈轻污染程度。
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浮游植物作为水域生态系统的初级生产者，在系

统物质循环及能量流动过程中起基础作用（Torres et
al,2008），其群落结构、数量变化及生物多样性特征能

直接反映水域生态环境质量的优劣、水体营养状态等

（刘建康,1999；Tavernini et al,2005；邓春凯,2007；Sui⁃
kkanen et al,2007），因此不少学者利用浮游植物作为

指示生物来监测生态环境变化（Warwick,1981；冯天

翼等,2011；朱海涛等,2020；郝雅宾等,2021）。
淀山湖位于太湖流域苏沪边界地区，是上海市

境内最大的天然淡水湖泊，面积 63.7 km2，平均水深

约 2.1 m，最大水深 3.6 m，具有防洪、供水、航运、旅

游、灌溉、养殖等多种功能，是黄浦江上游重要的饮

用水源地保护区和生态涵养区，在上海市社会和经

济发展中具有重要地位（阮仁良和王云,1993；由文

辉,1997; 疏正宏等,2021）。近20年来，随着环湖地区

社会经济的快速发展，淀山湖水体呈现出不同程度

的富营养化状态。水体富营养化极易引起蓝藻水华

暴发。据已有记录，1985年淀山湖首次暴发大面积

蓝藻水华，之后每年均有不同程度蓝藻水华现象出

现，至2007年淀山湖再次暴发大规模蓝藻，严重威胁

到饮用水安全（由文辉,1995；程曦和李小平,2008；朱
梦杰等,2010；王丽卿等,2011）。因此，上海市针对蓝

藻水华问题实施了生物治理、内源污染控制等富营

养化防治及生态修复措施。2008-2018年淀山湖富

营养化程度呈改善趋势，生态系统在逐步恢复（李宏

祥等,2012；康丽娟,2020）。
随着水华暴发频次的增多，政府部门及科研院

所也加大了对淀山湖浮游植物群落的监测及水华发

生机制的研究力度，尤其是 2007年蓝藻水华大规模

暴发后，在政府主导实施生态修复治理措施的同时，

部分学者对湖内浮游植物进行了较为密集的研究

（杨虹等,2010；朱梦杰等,2010；王丽卿等,2011；徐春

燕等,2012；张琪等,2016；杨丽等,2018），但浮游植物

群落结构及多样性在生态修复工程后有无长期改善

还未见持续跟踪研究报道，且对湖内浮游植物与水

体理化因子关系的研究较少。根据笔者多年监测了

解到淀山湖每年6月至9月易发生蓝藻水华，6月和9月
气候适宜、水文条件稳定，一般是湖区蓝藻水华发生
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的起点和终点。因此，6月和9月浮游植物生态学特

点能较好地代表淀山湖水生态健康状况。本文以无

水华发生的 2013年和 2022年及有水华发生的 2016
年和 2019年这 4个年度的 6月和 9月生态调查资料

为依据，分析了淀山湖夏秋季浮游植物群落结构特

征及与水体理化因子的关系，并采用不同方法对其

生态健康状况进行了初步评价，以期为淀山湖的水

环境改善及水资源保护提供基础资料。

1 材料与方法

1.1 调查区域与方法

根据淀山湖水文、地形和浮游植物监测的要求，

共布设 6个站位，其中S2和S3靠近进水口，S1和S6
靠近出水口，S4和S5受进出水口影响小（图 1）。采

样工作于 2013年、2016年、2019年和 2022年 4个年

度的6月和9月进行，共采样8次。定性样品用25号
浮游生物网在水下0.5 m至水面作“∞”状拖动3~5 min，
将浓缩水样保存于标本瓶中，加 15%样品体积的鲁

哥氏液固定。定量样品用有机玻璃采水器取水面下

0.5 m层水样 5 L，摇匀后装取 1 L的水样，用 15%样

品体积的鲁哥氏液固定。样品带至实验室静止沉淀

48 h后浓缩并定容至 50 mL供镜检。用 0.1 mL浮游

植物计数框在10×40倍光学显微镜下进行观察计数。

每个样品计数2片，取其平均值作为最终结果。若2片
计数结果相差 15%以上，则进行第 3片计数，取其中

个数相近的 2片计数平均值。浮游植物生物量依据

细胞体积法推算（章宗涉和黄祥飞 , 1991；赵文 ,
2005）。浮游植物标本分类与鉴定参照文献（胡鸿钧

和魏印心,2006；水利部水文局和长江流域水环境监

测中心,2012）进行。参照水利、环境行业或国家相关

标准对水温（WT）、溶解氧（DO）、pH、透明度（SD）、
高锰酸盐指数（CODMn）、五日生化需氧量（BOD5）、总

磷（TP）、总氮（TN）、氨氮（NH4
+-N）、硝酸盐（NO3

--
N）和叶绿素a等水质理化指标进行检测。

1.2 数据处理与分析

运用 Shannon-Wiener 指数（H′）、Pielou 指数

（J′）、Margalef指数（d）和优势度（Y）对调查数据进行

分析（钱迎倩和马克平,1994）。计算公式如下：

H′＝-ΣPi×log2Pi ①
J′＝H′/log2S ②
d＝（S-1）/log2N ③
Y＝（ni/N）×fi ④

N

图1 淀山湖采样站位示意

Fig.1 Location of the sampling sites inDianshanLake

式中：Pi为第 i种个体数占总个体数的比例，S为
总种数，N为总个体数，ni为第 i种的个体数，fi为第 i种
在各站点出现的频率，当某种浮游植物Y≥0.02时，则

为优势种。

应用Shannon-Wiener指数（H′）对淀山湖水质进

行评价，H′值在0~1为重污型，在1~3为中污型，>3为
轻污―寡污型；根据 Pielou指数（J′）评价淀山湖水

质，J′值在0~0.3为重污染，0.3~0.5为中污染，0.5~0.8
为轻污―寡污型，0.8~1.0为清洁型；按照Margalef指
数（d）评价等级，d值在 0~1为重污染型，1~2为中污

染型，2~3 为轻污染型，>3 为清洁型（吴天浩等 ,
2019）。

运用综合营养状态指数法对淀山湖富营养化进

行评价。综合营养状态指数计算公式为：

TLI（∑）＝∑Wj×TLI（j） ⑤
式中：TLI（∑）为综合营养状态指数，TLI（j）为第

j种参数的营养状态参数，Wj为第 j种参数营养状态

指数的相关权重，具体计算公式见相关文献（王明翠

等,2002）。参考《中国水资源公报》（中华人民共和国

水利部,2005）中湖泊、水库富营养化评分与分类标准

将湖泊营养状态分成5级，TLI（∑）<30为贫营养，30
≤TLI（∑）≤50为中营养，50<TLI（∑）≤60为轻度富营

养，60<TLI（∑）≤70为中度富营养，TLI（∑）>70为重

度富营养。

采用冗余分析法（RDA）探究浮游植物群落特征

与环境因子的关系，RDA分析在CANOCO5.0软件

李 强等，淀山湖浮游植物群落结构特征及水生态健康评价 11



2024 年 3 月水 生 态 学 杂 志第 45 卷第 2 期

中完成。环境因子（除 pH外）通过 ln（x+1）转化以满

足数据的正态分布并增加数据的同质性。采用Ori⁃
gin2021等软件对相关数据进行处理和绘图，数据显

著性分析采用 t检验法。

2 结果与分析

2.1 种类组成

8次监测共采集并检出浮游植物80属169种，隶属

于7个门，其中绿藻门占绝对优势，有74种，占总种类

数的43.8%；硅藻门有40种，占23.7%；蓝藻门24种，占

14.2%；裸藻门19种，占11.2%；甲藻门、隐藻门和金藻

门种类数较少，分别有6种（3.6%）、4种（2.4%）和2种
（1.2%）（图2）。2013年和2022年的9月浮游植物种类

数要明显多于同年6月（P<0.05），2016年和2019年则

不同，6月种类数要略多于同年9月。从空间分布看，

S3和S4种类数相对较多，平均有44.3种和46.3种，种

类数较少的站位是S1和S2，仅有39.4和37.4种（图2）。
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图2 浮游植物种类数量时空分布

Fig.2 Spatial and temporal distribution of
phytoplankton species number

2.2 优势种

8次调查共出现浮游植物优势种20种，其中蓝藻

门 7种，硅藻门 6种，隐藻门和绿藻门各 3种，甲藻门

1种（表1）。铜绿微囊藻（Microcystis aeruginosa）和尖

尾蓝隐藻（Chroomonas acuta）是最主要的优势种，成

表1 浮游植物优势种及其平均密度

Tab.1 Mean density and dominance degree of phytoplankton dominant species

优势种

铜绿微囊藻

Microcystis aeruginosa

弱细颤藻 Oscillatoria tenuis

细小平裂藻

Merismopedia minima

微小平裂藻 M. tenuissima

水华长孢藻

Dolichospermum flos-aquae

伪鱼腥藻 Pseudoanabaena sp.

水华束丝藻

Aphanizomenon flos-aquae

啮蚀隐藻 Cryptomonas erosa

卵形隐藻 C. ovata

尖尾蓝隐藻 Chroomonas acuta

裸甲藻

Gymnodinium aeruginosum

颗粒直链藻 Melosira granulata

模糊直链藻 M. ambigua

梅尼小环藻

Cyclotella meneghiniana

近盐骨条藻

Skeletonema subsalsum

谷皮菱形藻 Nitzschia palea

汉氏冠盘藻细弱变种

Stephanodiscus hantzschii f. tenuis

小球藻 Chlorella vulgaris

四角十字藻 Crucigenia quadrata

双对栅藻 Scenedesmus bijuga

2013-06

X

29.36

24.96

14.84

93.87

10.06

53.19

Y

0.048

0.041

0.049

0.304

0.032

0.170

2013-09

X

81.86

4.58

13.39

11.4

6.39

Y

0.467

0.021

0.076

0.054

0.036

2016-06

X

13.65

18.13

19.95

24.22

4.22

6.08

21.06

5.26

8.91

Y

0.069

0.092

0.052

0.123

0.021

0.031

0.106

0.022

0.045

2016-09

X

9300.53

2259.98

Y

0.723

0.176

2019-06

X

77.34

15.81

3.61

12.73

30.93

5.66

4.97

Y

0.458

0.079

0.021

0.076

0.181

0.034

0.028

2019-09

X

462.99

109.38

55.82

102.03

32.65

151.88

52.38

Y

0.416

0.099

0.050

0.085

0.028

0.126

0.044

2022-06

X

20.07

13.13

85.98

36.33

13.00

7.98

22.55

Y

0.072

0.038

0.306

0.129

0.038

0.034

0.064

2022-09

X

34.75

14.18

4.17

2.87

23.65

3.04

4.08

3.88

4.12

5.52

Y

0.265

0.091

0.032

0.022

0.182

0.024

0.031

0.030

0.031

0.042

注：X表示平均密度（104个/L），Y表示优势度。

Note: X denotes mean density（104ind/L）; Y denotes dominance degree．
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为优势种的频次最高，且优势度也相对较高。2013年
和 2016年的 6月以尖尾蓝隐藻的优势度最高，2019
年和2022年的6月分别以铜绿微囊藻和水华长孢藻

（Dolichospermum flos-aquae）的优势度最高；2013
年、2016年、2019年和2022年的9月则均以铜绿微囊

藻的优势度最高。水华束丝藻（Aphanizomenon flos-
aquae）、汉 氏 冠 盘 藻 细 弱 变 种（Stephanodiscus
hantzschii f. tenuis）、小球藻（Chlorella vulgaris）、四角

十字藻（Crucigenia quadrata）和双对栅藻（Scenedesmus
bijuga）仅在6月为优势种，啮蚀隐藻（Cryptomonaserosa）、
裸甲藻（Gymnodinium aeruginosum）和梅尼小环藻（Cy⁃
clotellameneghiniana）仅在9月为优势种。

2.3 密度和生物量

8次调查浮游植物的平均密度为（19.03±55.40）×
106个/L，6月和 9月平均密度分别为 2.27×106个/L
（1.69×106~3.08×106个/L）和35.79×106个/L（1.31×106~
128.67×106个/L）（表2）。2013年和2022年的6月平均

密度要高于同年9月，2016年和2019年的9月平均密

度要明显高于同年6月（P<0.05），其中2016年9月的

密度明显高于其他调查时期（表2）。浮游植物的平均

生物量为（2.87±5.24）mg/L，6月和9月平均生物量分

别为 0.84 mg/L（0.55~1.56 mg/L）和 4.90 mg/L（0.39~
13.86 mg/L），其变化趋势与密度基本一致（表2）。

表2 浮游植物密度及生物量

Tab.2 Density and biomass of phytoplankton
community for each sampling time

时间

2013-06

2013-09

2016-06

2016-09

2019-06

2019-09

2022-06

2022-09

密度/106个·L-1

3.08±1.27

1.76±1.59

1.96±0.44

128.67±106.37

1.69±1.17

11.44±10.25

2.33±2.16

1.31±0.29

生物量/mg·L-1

1.56±0.92

0.39±0.20

0.58±0.19

13.86±8.01

0.55±0.53

4.91±1.73

0.66±0.76

0.45±0.19

6月多以蓝藻数量占优势，蓝藻数量占比逐步增

大。2013年6月蓝藻不如隐藻数量多，而2016年6月
蓝藻数量与绿藻数量相当；2019年和2022年的6月蓝

藻分别占总密度的62%和78%，其次是硅藻，其他占比

较小，均占10%以下（图3）。9月均以蓝藻对总密度的

贡献值最大，占总密度的47%~95%，其次是2019年9月
和2022年9月的隐藻及2013年9月的绿藻，分别占总

密度的25%、23%和16%，2022年9月的硅藻占比也相对

较高，占19%，其他占比相对较小（图3）。浮游植物密度的

空间分布存在一定差异（图4）。6月，S6平均密度最高，明

显高于S1和S3（P<0.05），其次是S2和S5。9月，S1平均

密度最高，其次是 S2，S4 密度最低。2016 年 9月
S1~S3以及2019年9月S1站位的密度明显高于其他站

位，分别达到重度和轻度水华程度。
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图3 浮游植物数量结构组成

Fig.3 Abundance structure of phytoplankton
community

2.4 基于生物多样性和综合营养状态指数的水质评价

8 次调查的 Shannon-Wiener 指数（H′）、Mar⁃
galef指数（d）、Pielou指数（J′）和综合营养状态指数

（TLI）的时空变化见表 3。H′和 J′总平均值分别为

3.18±0.84和 0.59±0.14，可以判断淀山湖总体上属于

轻污-寡污型水体。2016年9月的H′值和 J′值较低，

仅为1.77和0.32，属于中污型水体，接近重污染状态，

这可能与蓝藻暴发式增长密切相关。2019年6月的H′值
和J′值也比较低，属于中污型水体。其他多为轻污-寡
污型状态。TLI总平均值为 56.0±3.9，淀山湖总体属

于轻度富营养化。2016年9月的TLI值较高，属于中度

富营养化状态。2019年6月TLI值接近中营养水平，与

H′值和J′值所反映水质状况不一致。应用d值判断淀山

湖水质，均属于清洁型水体，说明d值对淀山湖水质变化反

应不灵敏。

2013年9月和2022年9月H′值、d值和 J′值均高

于同年 6月，而 2016年 6月H′值、d值和 J′值均明显

高于同年9月；2019年9月的H′值和J′值比6月高，d值
则不如 6月高。2016年 9月和 2019年 9月的TLI值
均比同年 6月高，2013年和 2022年则没有明显变化

规律。从空间分布看（表3），S4的3项多样性平均值

最高，其次是S5和S3；S1的H′和 J′平均值相对较低，

均指示为中污型水体；S2的H′平均值相对较低，指示

为中污型水体；S6的d平均值最低。各站位TLI平均

值变化不明显，在56.0~56.7间变动。

李 强等，淀山湖浮游植物群落结构特征及水生态健康评价 13
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表3 水质评价

Tab.3 Assessment of water quality

时间/站位

2013-06

2013-09

2016-06

2016-09

2019-06

2019-09

2022-06

2022-09

S1

S2

S3

S4

S5

S6

H′

3.09±0.30

轻污－寡污型

4.20±0.18

轻污－寡污型

4.35±0.35

轻污－寡污型

1.77±0.80

中污型

2.39±0.92

中污型

3.22±0.60

轻污－寡污型

2.90±0.83

中污型

3.52±0.84

轻污－寡污型

2.59±1.18
中污型

2.79±1.29
中污型

3.34±0.74
轻污－寡污型

3.62±0.60
轻污－寡污型

3.52±1.03
轻污－寡污型

3.23±0.93
轻污－寡污型

J′

0.63±0.06

轻污－寡污型

0.74±0.03

轻污－寡污型

0.76±0.05

轻污－寡污型

0.32±0.14

中污染

0.46±0.17

中污染

0.64±0.12

轻污－寡污型

0.56±0.12

轻污－寡污型

0.63±0.13

轻污－寡污型

0.49±0.20
中污染

0.53±0.23
轻污－寡污型

0.61±0.12
轻污－寡污型

0.66±0.08
轻污－寡污型

0.64±0.16
轻污－寡污型

0.62±0.17
轻污－寡污型

d

4.12±0.71

清洁型

5.15±0.68

清洁型

5.12±0.80

清洁型

3.72±0.69

清洁型

3.84±0.58

清洁型

3.62±0.54

清洁型

3.68±1.11

清洁型

4.37±0.30

清洁型

3.89±1.16
清洁型

3.94±0.77
清洁型

4.52±0.67
清洁型

4.87±0.84
清洁型

4.21±0.87
清洁型

3.77±0.58
清洁型

TLI（∑）

54.9±0.8

轻度富营养

57.4±1.8

轻度富营养

52.4±1.1

轻度富营养

63.3±0.4

中度富营养

50.7±0.4

轻度富营养

54.9±1.1

轻度富营养

57.5±1.6

轻度富营养

57.1±1.5

轻度富营养

56.2±4.5
轻度富营养

56.0±4.2
轻度富营养

56.0±3.7
轻度富营养

56.6±4.1
轻度富营养

56.7±4.1
轻度富营养

56.3±3.5
轻度富营养

2.5 与环境因子的关系

淀山湖水温、溶解氧、透明度等环境因子的检测

结果见图5。经RDA分析（图6-a），淀山湖水华未暴

发年份（2013年和 2022年）的物种数量与溶解氧、水

温和pH等呈正相关，与总氮、氨氮、透明度和高锰酸

盐指数等呈负相关；绿藻密度、隐藻密度和铜绿微囊

藻密度对环境因子的响应与物种数量相反；硅藻密

度和总密度主要受高锰酸盐指数的影响，表现为正

相关关系；蓝藻密度与硝酸盐氮呈正相关，H′与总磷

呈正相关。水华暴发年份（2016年和 2019年），物种

数量、隐藻密度和绿藻密度与水温、pH和高锰酸盐指

数等存在正相关关系，与溶解氧、透明度及氮营养盐

等呈负相关；总密度、硅藻密度和蓝藻密度与总磷、pH
和高锰酸盐指数等呈正相关，与溶解氧、透明度及氮营

养盐等也呈负相关；H′则与溶解氧、透明度及氮营养盐

等呈正相关（图6-b）。

3 讨论

3.1 淀山湖浮游植物群落结构特点

淀山湖地处亚热带季风气候区，为浅水型湖泊，

具有水体较稳定、水深较浅、年平均温度较高和日照

时间较长等特点，这些均适宜浮游植物的生长和繁

殖（程曦和李小平,2008；杨虹等,2010）。近 30年，淀

山湖浮游植物群落呈现出种类数增多、绿藻门和蓝

藻门种类数占比逐步增大、硅藻门种类数占比渐小

的趋势；群落以绿藻、硅藻和蓝藻种类为主，三者占

比一直维持在80%以上，且绿藻已具有绝对优势（由

文辉,1995；朱梦杰等,2010；王丽卿等,2011；杨丽等,
2018）。据本研究发现，淀山湖夏秋季浮游植物种类

图4 淀山湖浮游植物密度时空分布

Fig.4 Spatial and temporal distribution of phytoplankton density

(a) 6月平均密度/106个·L-1 (b) 9月平均密度/106个·L-1

1.5~1.9
2.0~3.0
4.0~5.0

5~20
25~50
80~100
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D-Cya，蓝藻密度；D-Chl，绿藻密度；D-Bac，硅藻密度；D-Cry，隐藻密度。H′，Shannon-Wiener指数；S，种类数量；D，总密度。

图6 浮游植物群落结构与环境因子的关系

D-Cya, density of cyanophyta; D-Chl, density of chlorophyta; D-Bac, density of bacillariophyta; D-Cry, density of cryptophyta; H′, Shannon-
Wiener diversity index; S, species number; D, total density.

Fig.6 Correlation analysis between phytoplankton community structure and environmental factors

(a) 2013年和2022年 (b) 2016年和2019年

图5 淀山湖主要环境因子

Fig.5 Variation of environmental factors in Dianshan Lake
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数较多，群落结构以绿藻门种类数占绝对优势，且绿

藻、硅藻和蓝藻三者占比为 81.7%，与之前相比变化

不大，这说明淀山湖群落结构处于较稳定状态。水

华暴发年份（2016年和 2019年）绿藻、硅藻和蓝藻三

者占比（87.0%）要高于水华未暴发年份（2013年和

2022年）（80.9%）。水华暴发年份 6月种类数要多于

同年9月；水华未暴发年份则相反，9月种类数要明显

多于同年6月。在数量上，水华暴发年份9月的平均

密度高于同年 6月十倍或百倍以上，且均达 107个/L
以上，导致部分水域出现蓝藻水华现象，而水华未暴

发年份 6月的平均密度高于同年 9月仅 1倍多，均不

足107个/L。
淀山湖夏秋季浮游植物以铜绿微囊藻的优势最

明显，其次是尖尾蓝隐藻，两者在6月和9月成为优势

种的概率均达 87.5%。这与PEG模型（Sommer et al,
1986）中“夏季绿藻占优势，夏末秋初则是蓝藻占优

势”的浮游植物群落季节演替规律不完全一致。这可

能与PEG模型主要反映中营养水平湖泊的情况有关。

淀山湖蓝藻大量出现的时间点较早且持续时间长，这

可能与水体富营养化有密切关系。淀山湖6月与9月
的水温更适宜蓝藻生长繁殖，且蓝藻对隐藻具有竞争

优势，其分泌的化感物质会严重影响隐藻的生长（Sui⁃
kkanen et al,2005）。微囊藻对环境的适应能力强，在

高温、高营养盐条件下易在群落中处于统治地位，其

产生的微囊藻毒素会抑制其他藻类的生长（杨柳燕等,
2019）。因此，铜绿微囊藻易在夏秋季成为淀山湖最

主要的优势种，且易在温度较高的9月形成水华。

3.2 淀山湖浮游植物与环境因子的关系

浮游植物的种类组成和数量结构主要受光照、

水温、营养盐含量、浮游动物和滤食性鱼类摄食等多

种因素影响（王丽卿等,2011；Du et al,2019）。有学者

研究发现淀山湖浮游植物功能群主要受水位波动、

光衰减系数、溶解氧、水温、总磷、电导率、透明度和

总氮等的影响（张琪等,2016；杨丽等,2018）。本研究

发现，水温、溶解氧、pH、透明度、总磷、总氮和高锰酸

盐指数等与淀山湖浮游植物群落结构关系较为密

切，且这种关系在水华未暴发年份与水华暴发年份

存在一定差异。

影响淀山湖夏秋季浮游植物物种数量及密度的

主要环境因子是水温。水温通常是浮游植物生长的

限制性因子，不同浮游植物有着不同的最适温度范

围，对多数浮游植物来说，其最适生长温度在18~25℃
波动（颜天等,2002）。蓝藻、绿藻适宜在较高的水温

条件下生长，硅藻则适宜生活在较低的水温环境中

（沈韫芬等,1990）。蓝藻的光合速率和生长速率在

25℃以上显著增加（Visser et al,2016），最适生长温度

在 27~37℃（Paerl,2014）。本研究中，8次调查水温为

22.2~29.4℃，适宜许多浮游植物物种的生存与生长，

且在水华未暴发年份呈现出温度越高物种越多的特

点。水华暴发年份温度较高的9月物种数量不如同年

6月多，这可能与9月铜绿微囊藻暴发式增长时产生微

囊藻毒素并造成水体溶解氧和透明度降低从而影响

其他藻类存活与生长有关（朱伟等,2018；杨柳燕等,
2019）。2013年6月所测水温在23.0℃以下，尖尾蓝隐

藻优势度最高；2016年和 2019年 6月水温在 25.4~
26.7℃，优势度最高的物种分别为尖尾蓝隐藻和铜绿

微囊藻；2022年 6月水温在 28.0~28.4℃，水华长孢藻

优势度最高；9月水温在27.2~29.4℃，优势度最高的物

种均为铜绿微囊藻。由此可以判断，水温决定淀山湖

夏秋季浮游植物群落的最主要优势种，且当水温>
27℃时，蓝藻门物种的优势度最高。

氮、磷是藻体构成的重要营养元素，被认为是浮游

植物生长及水华发生的重要限制因子（朱旭宇等 ,
2013）。水体中的N:P大于20:1时被认为是磷限制性

的，小于10:1时被认为是氮限制性的，该比率在10:1~
20: 1时限制性因素就变得不确切（Schanz & Juon,
1983）。本研究 8次调查的氮磷比平均值为 30.8:1，
RDA分析发现在水华暴发年份总磷与浮游植物的总密

度、蓝藻密度和硅藻密度等密切相关，在水华未暴发

年份总磷与H′呈正相关，可以推断淀山湖夏秋季浮游

植物群落主要受磷营养限制。Gibson等（2000）指出

湖泊中总氮、总磷浓度分别超过0.15 mg/L和0.01 mg/L
即有可能发生蓝藻水华。曹晶等（2022）研究确定了

太湖蓝藻水华暴发的总磷和总氮控制阈值分别为

0.05~0.06 mg/L和 1.71~1.72 mg/L。许海等（2019）研
究发现水体氮、磷浓度过高或过低均不易产生蓝藻优

势，氮、磷营养盐浓度偏低的水体蓝藻易成为优势种。

本研究水华暴发年份水体总氮含量相对较低，与浮游

植物的现存量呈负相关；而在水华未暴发年份总氮相

对较高，与蓝藻、绿藻及隐藻的密度等呈正相关。这说

明氮、磷等营养物质含量在水体中超过一定浓度后，氮

营养盐含量过高反而不利于蓝藻水华的形成。

透明度能直观反映湖水的清澈和浑浊程度，对

浮游植物的生长存在一定影响（张运林等,2003；杨丽

等,2018）。溶解氧对维系水体生态健康具有重要作

用，丰富多样的水生植物可使水体保持较高的溶解

氧，而藻类过量会对水体产生负影响（赵海超等 ,
2011）。蓝藻水华发生时会造成水体溶解氧和透明
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度等降低，从而出现影响其他藻类存活的负反馈机

制（朱伟等,2018；杨柳燕等,2019）。本研究RDA分析

结果也验证了这种负反馈机制的存在，部分生物指

标如绿藻和隐藻的密度在水华暴发年份与透明度呈

负相关，而在水华未暴发年份与透明度呈正相关；物

种数量在水华暴发年份与溶解氧呈负相关，而在水

华未暴发年份与溶解氧呈正相关。高锰酸盐指数是

反映水体受到有机污染物和还原性无机物污染程度

的综合指标，与浮游植物的生长呈显著正相关关系

（于洋等,2017）。本研究发现水华暴发年份和水华未

暴发年份的浮游植物现存量均与高锰酸盐指数呈正

相关关系。因此，高锰酸盐指数也是影响淀山湖夏

秋季浮游植物群落的一个重要因素。

3.3 淀山湖浮游植物水生态健康评价

藻类在水体中生物量最大，为水体生态系统的食

物网和能量流动的基础（钱迎倩和马克平,1994），其种

类和数量变化直接反映水质状况（张觉明和何志辉,
1991）。一般情况下，在清洁水体中浮游生物呈现为

种类多、数量少的特点，在富营养化水体中往往有些

耐污种类形成优势种群，而在重度污染水体几乎所有

水生生物都难以生存（陈光荣等,2008）。本研究所检

获优势种有微囊藻、平裂藻、蓝隐藻、隐藻、直链藻等，

它们多被认为是富营养水体的指示物种（Einsle,1983；
况琪军等,2005；李为星等,2013）。其中，铜绿微囊藻

和尖尾蓝隐藻均喜栖于富营养水体中（温明章,2003；
冯天翼等,2011），其数量在群落中占绝对优势，这表明

淀山湖水体处于富营养化状态。

对比本研究应用的水质评价方法，发现 Shan⁃
non-Wiener指数（H′）和 Pielou指数（J′）对淀山湖蓝

藻水华发生的指示比综合营养状态指数更灵敏。

2016年9月出现较严重的蓝藻水华，H′和J′值指示淀

山湖为中污染状态，TLI值也较高，指示淀山湖为中

度富营养化状态。2019年 9月在S1出现轻度水华，

H′和J′值指示该水域为中污染状态，而TLI值指示该

水域仍为轻度富营养化状态。由此可以推断，综合

营养状态指数对轻度水华的指示不灵敏。Margalef
指数（d）对8次调查的淀山湖水体状况均指示为清洁

型水体，说明该指数不适用于淀山湖夏秋季的水质

评价，这可能与淀山湖夏秋季浮游植物物种数量较

多有关。因此，对易出现水华的湖泊进行水生态健

康评价，应采用多个指标进行综合评价。本研究8次
调查淀山湖浮游植物的H′、J′和TLI平均值分别为

3.18±0.84、0.59±0.14和 56.0±3.9，结合水域中既出现

大量铜绿微囊藻和尖尾蓝隐藻等富营养指示种，也出

现金藻等寡污带物种，可以判定淀山湖夏秋季水体为

轻-中度富营养化水平，总体呈现为轻污染状态。

淀山湖具备大规模、大面积暴发蓝藻水华的条

件（由文辉,1997；程曦和李小平,2008；杨虹等,2010）。
根据笔者近 10年的跟踪监测，淀山湖在 9月极易发

生蓝藻水华，而引起蓝藻水华的物种是铜绿微囊藻，

这与铜绿微囊藻适应能力强的生理特性、淀山湖夏

秋季较高的水温及氮磷营养盐含量密切相关。蓝藻

水华暴发是多项环境因子共同影响的结果，防治淀

山湖蓝藻水华，根据本文研究结果可以采取以下措

施：（一）严格控制易发水华期磷营养盐的入湖排放

量，以降低水体总磷的浓度；（二）采取种植水草、放

养滤食性鱼类等生态措施，以降低蓝藻的种间竞争

优势；（三）结合水质理化因子、水文条件和气象条件

等进行长期综合性研究，以弄清蓝藻水华发生机制。
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Phytoplankton Community Structure Characteristics and Ecological Health
Assessment of Dianshan Lake

LI Qiang, LUN Feng⁃xia, GE Ting⁃ting

（Shanghai Hydrological Administration, Shanghai 200232, P. R. China）

Abstract：Dianshan Lake is the important drinking water source and ecological conservation area, lo⁃
cated in the upstream of Huangpu River. In the present study, we assessed the ecological health sta⁃
tus of Dianshan Lake, aiming to provide basic data for the water environment improvement and water
resource conservation of Dianshan Lake. The study was based on the phytoplankton community inves⁃
tigation at six sampling sites of Dianshan Lake (S1 & S6, outlet of the lake; S2 & S3, inlet of the
lake; S4 & S5, open area of the lake) in June and September of 2013, 2016, 2019 and 2022, focusing
on species composition, quantity and diversity in early summer and autumn. Meanwhile, the relation⁃
ship of the phytoplankton community and environmental factors were analyzed by using redundancy
analysis (RDA). A total of 169 phytoplankton species, belonging to 80 genera and 7 phyla were iden⁃
tified, with the absolute dominance of Chlorophyta (74 species, 43.8%), followed by Bacillariophyta
(40 species, 23.7%), Cyanophyta (24 species, 14.2%) and Euglenophyta (19 species, 11.2%), and the
species number of Dinophyta, Cryptophyta and Chrysophyta were much less. Microcystis aeruginosa and
Chroomonas acuta were the dominant species, and Microcystis aeruginosa was the primary species
causing cyanobacterial blooms in the southwest of Dianshan Lake in September. Phytoplankton densi⁃
ties in June and September were in the range of 1.69×106-3.08×106 cells/L and 1.31×106-128.67×106

cells/L, respectively, with the maximum mean value in the northeast of Dianshan Lake in June and in
the southwest of Dianshan Lake in September. The mean densities in September of the water bloom
outbreak years (2016 and 2019) were significantly higher than that in June of the same year, while
the results were opposite but less obvious during the non-outbreak years of water blooms (2013 and
2022). Redundancy analysis (RDA) shows that temperature, DO, SD, TP, TN, and CODMn were the
primary environmental factors affecting the phytoplankton community structure, but the effects of tem⁃
perature, DO, SD, TP, and TN were different between the outbreak years and non-outbreak years of
water blooms. The phytoplankton community in Dianshan Lake in summer and autumn was mainly
limited by phosphorus nutrition, and the species number, density and dominant species were mainly
affected by temperature. Results of the water quality assessment show that Shannon-Wiener and
Pielou indices were more sensitive than the comprehensive trophic level index (TLI) in monitoring
the cyanobacterial blooms in Dianshan Lake. Taken together, above results suggest that the water
quality of Dianshan Lake in summer and autumn was in mild to moderate eutrophic level, accompa⁃
nied with mild contamination.
Key words：phytoplankton; community structure; environmental factor; water ecological health; Dian⁃
shan Lake
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