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摘要  针对湖泊氮磷循环的3个关键过程: 源过程、去除过程和内部转化过程, 识别不同过程(如底泥释放、反

硝化等)对湖泊的影响机制及其对富营养化的贡献, 总结对比湖泊氮磷循环及其关键过程的实验与模型等不同

研究方法的优劣。基于文献综述分析提出, 未来的研究需将机理模型、实验观测及室内模拟结合起来, 通过

机理模型定量表征氮磷循环的物质平衡, 辅以实验观测识别关键过程, 通过室内模拟实验分析循环关键过程

的影响因素与响应机制。这种多层次多手段的研究方法体系可以为湖泊氮磷循环的深入探究提供技术支持。 
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Abstract  Special attention has been paid to three types of processes, that is, source process, removal process and 

internal cycling. Through the summary of literatures, the mechanisms of typical cycling processes, such as 

sediment release and denitrification, were discussed. The comparison of contributions of different cycling 

processes was listed as well. Moreover, the main research approaches of experiment and modeling in this field 

were well summarized and compared, raising a general framework for the study of nutrients cycling in lakes. With 

the purpose of looking into the cycling of nutrients, different approaches should be combined together. For 

example, mechanism models and observation for the mass balance of nutrients, then the microcosmic experiments 

for the impact factors of cycling processes. It is an efficient way to explore the cycling of nutrients in lakes.  
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湖泊富营养化问题是水环境领域面临的突出挑

战 [1–4]。对受损湖泊进行生态修复和污染控制 , 有

效地预防湖泊生态退化, 是国内外相关研究的核心

问题 , 也是目前我国环境治理的重要任务 [5–7]。氮

和磷是湖泊生态系统中不可或缺的营养元素, 其循

环主要指湖泊中氮磷物质在水体、底泥和生物体中

的迁移和转化过程 , 主要包括源过程(如点源、面

源及大气沉降、固氮等)、去除过程(如湖体出流、

反硝化等)以及湖体内的迁移和转化过程(如生物吸

收和排泄、微生物分解、硝化作用等)[8–10]。湖泊

内正常的氮磷循环是维持生态健康的必要条件, 而

大量氮磷的进入会导致湖体内营养物质循环过程的

变化, 增加富营养化的风险。因此, 开展相关研究

对湖泊生态修复和预防湖泊生态退化有重要的指导

作用[11–13]。 

湖泊氮磷循环在湖泊管理方面的意义表现在3

个方面。1) 对于尚未富营养化的湖泊, 需特别关注

主要的氮磷循环过程, 了解主要驱动因子, 增强有
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助于保持氮磷元素正常循环的外部因素。2) 对于

已处于富营养化的湖泊, 管理和控制湖泊富营养化

的过程会变得非常困难或代价昂贵, 氮磷循环的研

究重点应关注对富营养化有重要影响的循环关键过

程和影响因素 , 为受损湖泊的恢复提供理论依据。

3) 在富营养化湖泊的治理过程中, 决策者会倾向于

选取治理效果明显且投资较少的措施, 以便在较短

时期内会取得良好的效果, 但由于氮磷元素间的协

同效应, 措施的长远效果需深入考量, 如单独控磷

会导致湖体富营养化程度减弱, 大量氮元素缺少有

效的去除途径而累积, 并最终影响到河口和海洋生

态系统 [14–15]。由此可见 , 在治理湖泊富营养化时 , 

须考虑到氮、磷间的协同效应, 实施协同治理。 

1  湖泊氮磷循环的关键过程与机制 

尽管已有的研究关于湖泊氮磷循环过程的改变

及其响应机制的结论各异, 但也达成一些基本的共

识。在富营养化之前, 流域的氮磷输入是影响湖体

中氮磷浓度的首要因素, 湖体能通过自身的循环消

耗掉营养物质, 使湖泊氮磷循环保持相对平衡; 当

湖泊转换成为富营养化状态后, 底泥释放则可能成

为更为重要的氮磷循环过程 [16–17]。最近的研究发

现, 湖泊的氮、磷循环并不是独立存在的, 二者之

间存在着协同效应, 主要表现为氮磷元素对藻类生

长存在共同限制作用, 以及湖体磷浓度的改变对氮

去除的影响等 [1,14–15]。湖泊氮磷循环的关键过程主

要有3类 : 源过程、去除过程和内部转化过程 (图

1)。对于不同的湖泊 , 其关键过程不尽相同 , 研究

者通常通过不同过程对湖体氮磷循环总量的贡献来

识别其关键过程。 

1.1  源过程 
湖泊氮磷循环中的源过程主要有4种: 外源负

荷、底泥释放、大气沉降和生物固氮。对于不同营

养状态和不同地区的湖泊 , 这4种过程对氮磷循环

总量的贡献不同。富营养化湖泊, 底泥中的氮磷含

量相对较高 , 藻类生长也需要吸收大量的氮磷元 

素[18]。贫营养化湖泊中的氮磷含量相对较低, 且外

源污染相对较少 [19]。从表1可以看出, 底泥释放作

用对富营养化湖泊的贡献更突出, 大气沉降作用则

主要对贫营养化湖泊起作用; 生物固氮作用对富营

养化和贫营养化湖泊的贡献没有明显差别, 主要受

温度和气候的影响, 所以热带地区湖泊的生物固氮

作用更明显。 

研究表明, 就富营养化湖泊而言, 底泥释放作

用是湖体内氮磷即时浓度的重要来源, 尤其对于浅

水湖泊显得更为重要[16]。从微观层面看, 水文条件  

 

图 1  湖泊氮磷循环的关键过程 
Fig. 1  Key processes of lake nitrogen and phosphorus cycling



北京大学学报 (自然科学版 )  第54卷   第1期   2018年1月  

220 

表 1  湖泊氮磷循环不同源过程对比 
Table 1  Comparison of different sources of lake nitrogen and phosphorus cycling 

 
底泥释放 大气沉降 生物固氮 

主要氮磷形态 NH + 
4 /PO 3–

4  NH + 
4 , NO – 

3 /PO 3–
4 和有机氮磷 NH + 

4  

对贫营养化湖泊的贡献 — 主要来源[19] <6.5% (美国)[20] 

对富营养化湖泊的贡献 30% ~ >50%[18,21]  7.3% (磷), 16.5% (氮)[22–23] 5%~10% (美国), 33% (热带)[24]

主要影响因素 水动力、氧化还原电势等 降水、风力 水温 

特点 
底泥释放的机制不同, 阻碍 

富营养化湖泊的生态修复 

贫营养化湖泊氮磷元素的主要来源,  

改变贫营养化湖泊的氮磷协同效应 

受温度或气候的影响, 削弱氮 

负荷削减措施的效果 

 

(如水位、风速、流速及其变化)、底泥的氧化还原

条件、温度及pH值是底泥中氮磷释放的关键影响因

子, 也是底泥中氮磷浓度、存在形态及迁移转化的

重要影响因子 [17,25]。水文条件的强烈变化(如风力

扰动)会加剧表层底泥颗粒物的再悬浮作用 , 进一

步促进底泥中氮磷的释放 [26–27]。Sondergaard等 [28]

发现, 风力扰动条件下浅水湖泊底泥中磷的释放是

没有风力扰动条件下的20~30倍。除物理因素外 , 

底泥的氧化条件也尤为重要, 好氧与厌氧条件下底

泥中氮磷的释放过程差异显著[17]。研究发现, 在厌

氧条件下底泥中磷的释放速率是有氧条件下的37

倍, 氮也存在类似情况[29]。但是, 底泥中氮磷元素

释放作用的机理不尽相同, 底泥中磷的释放与底泥

中铁、锰元素的形态密切相关, 铁、锰元素表现为

氧化态(三价)时 , 会与磷酸盐形成共沉淀 , 从而抑

制底泥中磷的释放。当底泥处于厌氧状态(还原态)

时, 铁、锰元素很容易被微生物还原为二价, 与磷

的 沉 淀 效 应 消 失 , 从 而 使 磷 从 底 泥 中 释 放 出     

来[30–32]。除此之外, 底泥中氮磷的释放还主要是吸

附在颗粒物表面的大量氨氮和磷酸盐的解吸附过

程, 厌氧条件会极大地降低颗粒物的吸附作用, 从

而使氨氮和磷酸盐从颗粒物表面释放出来[33]。 

从宏观层面看 , 对于已经实施治理(主要为外

源负荷削减)的富营养化湖泊 , 底泥中氮磷的释放

作用更为明显。由于磷对藻类生长限制作用的研究

由来已久 , 以及氮在水体–底泥界面迁移转化的复

杂性, 以往的研究更关注磷的内源释放对富营养化

的影响[17]。对于底泥中磷的释放而言, 其贡献量能

占到总负荷量的30%~44% (lake pontchartrain), 同 

时可以缩短湖体中生物可利用磷的再生时间 [21]。

Sondergaard等[18]为期20年的持续研究则表明, 对于

富营养化湖泊, 在外源负荷被削减后, 内源负荷所

释放的磷仍可以维持湖泊的富营养化状态, 持续时

间长达10年以上, 这些磷则主要来自前期外源输入

的磷在湖泊底泥表层的累积。 

1.2  去除过程 
湖泊氮磷循环的去除过程主要分4类: 河流流

出、植物吸收、沉降掩埋以及水气界面交换。其

中 , 河流流出、植物吸收和沉降掩埋是氮磷元素 

所共有的, 水气界面交换则主要指湖体中氮元素通

过反硝化或厌氧氨氧化作用生成 N2或 N2O 逸出。 

1.2.1  磷去除过程 
相对于氮元素, 湖体内磷元素的去除途径相对

单一, 而磷元素又是限制湖体内藻类生长的重要因

素, 所以研究者们不得不考虑通过人为的方式来增

加 湖 体 内 磷 的 去 除 途 径 [34] 。 早 在 20世 纪 80年 代 , 

Welch等 [35]根据污水处理的经验, 尝试在湖体中投

放铝盐来促进水体中磷酸盐的沉降, 同时阻止底泥

中磷的释放, 并取得较好的效果。考虑到铝盐的毒

性, Cooke等 [36]比较了铁盐、钙盐和铝盐对磷去除

的效率 , 结果表明铝盐的效率最高; 湖体pH在6~8

之间时 , 铝盐的毒性最弱。Smeltzer等 [37]也得到相

似的结论, 投放铝盐之后, TP和Chl a浓度降低60%

以上, DO浓度增加近一倍。但是, 铝盐会使湖体中

鱼类立即大量减少(90%以上), 随着时间的推移, 鱼

类也会缓慢增加。进入21世纪后, 随着人们对环境

健康的不断重视, 投放铝盐的方法逐渐淡出研究者

的视野。 

1.2.2  氮去除过程 
除植物吸收和沉降作用外, 在湖泊氮元素总去

除量中占主导作用的是反硝化过程(包括反硝化和

厌氧氨氧化)。在微观层面, 水体–底泥界面是反硝

化发生的主要场所。水体–底泥界面一般分为3层: 

水体、有氧态底泥和缺氧态底泥, 每一层发生不同

的氮氧化还原循环过程。在有氧态底泥和水体中 , 

主要进行硝化反应, 硝化反应生成的硝氮是缺氧态
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底泥中反硝化反应所需硝氮的主要来源 [38–40]。反

硝化反应的发生需要3个条件: 硝酸盐的供给、厌

氧环境和电子给体。反硝化反应的主要限制因素是

硝酸盐生成需要氧气与反硝化反应所需厌氧环境之

间的矛盾, 所以反硝化反应一般发生在有氧环境与

厌氧环境的界面, 这个界面可以是空间界面, 也可

以是时间界面 [41]。Small等 [42]的研究表明 , 底泥有

氧层厚度不同会严重影响水体–底泥界面的氮循环

过程, 底泥有氧层厚度增加则硝化反应增强, 反硝

化反应减弱 , 底泥释放的氨氮减少; 相反地 , 底泥

有氧层厚度减少则硝化反应减弱, 反硝化反应增强

却不明显 , 这主要是由于硝化反应提供的硝氮减

少。如果底泥含氧量进一步降低, 厌氧氨氧化反应

则加强, 因为厌氧氨氧化反应只发生在绝对厌氧的

条件下, 甚至在一些湖泊底层水体的厌氧层也会存

在厌氧氨氧化反应。研究表明, 在Lake Tanganyika

的底层水体, 约有13%的N2是由厌氧氨氧化反应生

成的, 而在Lake Rassnitzer的底层水体中, 夏季主要

为反硝化反应, 秋冬季节主要为厌氧氨氧化反应[43–44]。 

不仅如此, 从宏观层面看, 考虑到湖体较长的

水力停留时间以及相应较长的沉降和营养盐转化时

间, 普遍认为湖泊是反硝化和沉降掩埋作用贡献量

较大的地区 [45]。湖泊的富营养化程度也会影响湖

体内的反硝化速率。有研究表明, 富营养化湖泊的

反硝化速率明显大于贫营养化湖泊和中度营养化湖

泊[46](表2)。此外, 单独的湖体反硝化过程在全球氮

循环中也占有重要地位, 全球约20%的反硝化发生

在湖体内。相比之下 , 大陆架底泥占44%, 陆地土

壤占22%, 海洋低氧区占14%, 河口只占1%[41]。对

于流域而言, 其入湖河流中也存在大量的反硝化反

应。对太湖的研究表明 , 每年约有4×104吨氮在入

湖河流中通过反硝化被去除 , 约占总入湖负荷的

43%[47]。 

1.3  内部转化过程 
除外源输入和内源过程外, 湖体内的氧化还原

过程也贡献了相当一部分可被生物利用的氮磷元

素。相对于氮, 对湖体内磷的氧化还原循环研究较

少, 但随着磷循环研究的深入以及化学分析技术的 

表 2  全球不同地区湖泊反硝化速率汇总 
Table 2  Lake denitrification rates in different regions 

       湖泊 国家或地区       深度/m      营养状态  反硝化速率/(μmol N· m–2· h–1) 

Kvie 丹麦 1 o 17~58 

Agerisse 瑞士 49 o 7 

Turlersee 瑞士 14 o 23 

Blue Chalk 加拿大 8 o 7 

Crosson 加拿大 9 o 1 

Dickie 加拿大 5 o 9 

Red Chalk 加拿大 14 o 5 

Michigan 美国 84 o 12~51 

Hampen 丹麦 – o-m 5~50 

Ernest 美国 – o-m 56 

Boden-Obersee 欧洲 99 m 125 

Okeechobee 美国 3 e 2~25 

Nuldernauw 荷兰 2 e 42~214 

Greifen 瑞士 19 e 168~306 

Sempacher 瑞士 44 e 82 

Sobygard 丹麦 1 e 324~637 

Kvind 丹麦 2 e 244~260 

SaltenLangso 丹麦 4 e 0~18 

Hallen 丹麦 3 e 359~383 

说明: 根据文献[46]修改, o 代表贫营养化, m 代表中度营养化, e 代表富营养化。 
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进步, 研究者的目光不再仅关注正五价的磷酸盐和

磷酸酯类, 水中还原态的无机溶解态磷逐渐被发现, 

磷 在 水 体 中 的 氧 化 还 原 循 环 也 逐 渐 成 为 研 究 重   

点 [48]。除正五价的磷酸盐外 , 膦(PH3)、亚磷酸盐

和次磷酸盐等在闪电、富营养化的湖泊、海洋和地

热泉和昆虫体内被检测到。水体中有10%~20%的

磷酸盐是低于正五价的, 很多微生物可以利用低价

态的磷酸盐, 并使这些不稳定的低价态磷酸盐生成

膦, 以气体形式逸出水体, 这一过程成为水体中磷

去除的另一重要途径, 并对全球磷循环产生重要的

影响[49]。最新的研究发现, 海洋中存在大量的磷氧

化还原循环过程, 对海洋中磷的贡献量几乎等同或

超过大气和陆地对海洋的磷输入量 [50–51]。湖泊中

类似的研究开展较少, Han等 [52]分析了太湖底泥间

隙水中的次磷酸盐浓度及其季节变化 , 结果表明 : 

表层底泥间隙水中的次磷酸盐浓度波动较大, 主要

与水体–底泥界面的交换作用相关, 而20 cm以下的

底泥间隙水中次磷酸盐浓度较为稳定; 春季次磷酸

盐浓度最高 , 秋季次之 , 冬季最低 , 重污染区域的

浓度相对较高。 

1.4  氮磷协同效应 
湖体内氮循环和磷循环并不独立, 而是协同作

用。已有研究表明, 湖泊中磷含量的增加会促进浮

游植物的生长 , 进而促进对水体中氮元素的吸收 , 

并消耗湖泊中的溶解氧, 造成湖体低氧[15,53]。湖体

内的总磷含量可以影响氮去除过程, 适当提高湖体

内的总磷浓度可以促进湖体内氮元素的截留与去除

过程; 在湖泊生态修复的过程中, 若单独削减磷负

荷, 则会造成湖体内氮元素积累 [14,54]。另外, 氮磷

元素对藻类生长的限制作用也不是独立的, 藻类的

生长速率受氮磷浓度交替限制或共同限制 [55–58]。

对丹麦204个浅水湖泊 (水深小于5 m、面积大于5 

km2)的湖泊夏季TP, TN浓度与水生植物覆盖度的调

查表明: 当TP浓度达到0.1 mg/L以上 , 总氮浓度达

到2 mg/L以上时 , 水生植物的覆盖度几乎趋于零 , 

由此, Gonzalez Sagrario等[59]得出, 湖泊中水生植物

的盖度、生态系统组成都与氮磷的共同胁迫作用有

关。除此之外, 氮磷元素的协同效应还表现在磷元

素可以促进固氮, 因为磷是蓝藻合成固氮酶的重要

元素[60]。 

为了研究氮磷的协同作用, 氮磷比(N:P)与藻类

生长的关系成为许多研究的重点。Smith[61]提出 , 

将可溶性氮与可溶性磷的重量比29:1可视为蓝藻主 

导藻类群落的临界值。如果湖泊的氮磷重量比低于

29:1, 蓝藻水华会占据优势 ; 高于这一比值 , 蓝藻

在整个藻类生物量中的份额就会下降。但是, 此结

论是基于统计数据得出的, 尚需室内实验或野外观

测验证。近期的研究发现, 在低氮磷比条件下, 蓝

藻固氮量会占到总负荷量的60%, 但是对于藻类生

物量总量却没有明显影响[62]。综上所述, 湖泊氮磷

元素的协同效应主要体现在改变湖泊氮磷比后湖体

内藻类优势种的变化以及生物量的变化方面, 这些

变化就会导致湖体溶解氧等理化条件的改变, 进而

导致湖体内氮磷循环过程和途径的改变。 

2  湖泊氮磷循环的研究方法 

湖泊氮磷循环的研究可概括为3个方面: 1) 氮

磷元素循环物质平衡关系计算; 2) 氮磷循环关键过

程识别方法的选择与构建, 以及循环关键过程及氮

磷协同作用的识别; 3) 针对湖泊氮磷循环中的关键

过程 , 分析其响应机制及氮磷循环间的协同作用 , 

完成对特定湖泊氮磷循环的情景分析与反演, 揭示

氮磷循环内部过程的变化, 分析并识别核心的驱动

因子与机制。为了更深入地分析湖泊氮磷循环的关

键过程及其响应机制, 主要依赖两类方法: 实验方

法和数学方法。实验方法包括野外观测实验和室内

模拟实验, 数学方法包括基于数据的统计方法和基

于数据和机理的模型方法。湖泊氮磷循环研究的不

同方面用到的方法也不尽相同。在计算湖泊中氮磷

元素的物质平衡关系时 , 机理模型是最常用的方

法。在建立湖泊氮磷循环物质平衡关系的基础上 , 

利用观测数据, 辅以必要的统计方法, 可以识别对

湖泊氮磷循环贡献较大的关键过程以及氮磷循环间

的协同效应。对于关键过程的响应机制研究, 野外

观测有时并不能得出机理性的结论。 

2.1  实验与观测方法 
实验与观测是两类需要在野外进行实地调查和

实验的研究方法。实验方法主要包括全湖实验(或

围隔实验)与室内模拟试验。全湖实验是对整个湖

泊进行人为的控制, 如人为控制营养盐输入, 人为

引入捕食者等, 并在此基础上对湖泊的响应进行观

测。室内模拟实验则是针对湖泊氮磷循环中的关键

过程, 以从湖泊中采集的水或底泥样品为实验对象, 

在实验室内进行培养, 测定诸如反硝化、底泥释放

等氮磷循环关键过程的速率或通量。观测方法主要

有针对某一特定湖泊的几个特定指标的长时间序列
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观测和大范围的湖泊对比研究, 这两种方法都不需

要改变湖泊的生态条件, 只是监测自然条件下湖泊

的情况, 并对观测数据进行统计分析(表3)。 

对于较微观的问题 (如关键过程、影响因素 ), 

研究者通常会选择室内模拟方法。以反硝化过程为

例, 目前国际上主流的反硝化测定方法是同位素配

对技术(isotope pairing technique), 相对于乙炔抑制

法, 该方法不仅可以较准确地测定水体或底泥中反

硝化的速率, 还可根据28N2, 
29N2和30N2的比例判断

反硝化所消耗的硝氮的来源, 但是需要较昂贵的仪

器设备[65,70]。针对宏观层面的问题, 研究者通常选

择观测的方法。但是, 基于湖泊生态系统的多样性

和复杂性考虑, 考察单一影响因子、单一湖泊案例

的研究得不到具有普适性和一般性的结论。为了解

决针对单个或有限几个湖泊的时间序列分析结果是

否具有普遍性, 湖泊的湖沼学特征是否会对结果有

所影响等问题, “空间代替时间”, 即用大范围湖泊

对比和共性分析来揭示湖泊氮磷循环过程和途径及

其响应机制, 是较为有效的方法(表4)。 

2.2  模型方法 
实验和观测方法均是对湖泊过去和现在状态的

分析, 无法对湖泊未来的状况进行判断和预测, 更

多研究倾向于利用机理模型方法来判断和预测湖泊

氮磷循环未来的状况, 并通过必要的情景分析来验

证循环的驱动机制 [81–82]。模型的优点在于可以更

好地预测的功能, 从较全面的尺度上理解湖泊氮磷

循环变化的特征和主要机理过程 [83]。基于模型方

法的研究主要有两种: 复杂机理模型和简单机理模

型(表5)。需要注意的是, 简单机理模型涉及的机理

过程较为简单, 其适用范围广但不精确; 复杂机理

模型适合特定湖泊的研究, 模型结果细致但需要的

数据量较大[90–91]。 

关于湖泊模型的研究较多, 但就湖泊氮磷循环

而言, 复杂机理模型的作用略有不同, 其重要性主

要体现在可以细致地模拟氮磷迁移和转化的过程 , 

并计算其循环平衡关系, 进而识别氮磷循环的关键

过程和主要影响因素, 为湖泊管理提供重要的理论

依据。此外, 通过情景分析, 复杂机理模型还可给

出不同情况下湖泊氮磷循环关键过程的变化与主要

驱动机制规律, 并对湖泊氮磷循环平衡关系变化进

行预测。值得注意的是, 湖泊氮磷循环平衡关系一

般通过质量平衡方法进行估算, 这种方法并不详细

和准确[92], 主要是因为通常的质量平衡方法是基于

有限的观测数据计算, 在空间上不能做到与复杂机

理模型模拟结果一样细致, 这就导致两种方法计算

得到的湖泊氮磷循环平衡关系会有一定差异。虽然

质量平衡方法在更大程度上是一种估算, 并不要求

观测数据的空间水平和垂直分布, 但对于面积较大

或深度较大的湖泊, 会造成结果的明显偏差, 而通

过复杂模型模拟结果计算得到的湖泊氮磷循环平衡

关系相对更为准确[86]。所以, 对于湖泊氮磷循环关

键过程的识别, 复杂机理模型是一种准确且行之有

效的方法。 

3  结论与展望 

湖泊氮磷循环过程的改变会在一定程度上增加

湖泊富营养化的风险。作为富营养化湖泊最重要的

源过程之一, 底泥释放在一定程度上会维持湖泊的

富营养化状态。湖泊氮去除的重要途径, 反硝化作

用作为可以去除湖泊中过量的氮元素, 在一定程度

上维持湖泊生态系统的稳定。分析现有研究结果发

现, 模型计算可以有效地剖析湖泊生态系统的氮磷

元素循环过程, 了解湖泊氮磷物质循环平衡的定量

表征, 识别湖泊氮磷循环的关键过程, 但是构建模

型需要对湖泊生态系统及其氮磷循环的机理过程有

很好的把握, 且需要长时间序列的数据对模型进行 

表 3  实验与观测方法对比 
Table 3  Comparison of experimental methods and observational methods 

 
全湖实验 室内模拟试验 长时间序列观测 湖泊对比研究 

研究对象 湖泊整体或围隔 某一特定氮磷循环过程 特定湖泊的一个或多个观测指标 大范围、多湖泊 

研究尺度 宏观 微观 较宏观 宏观 

所针对的 

问题 

藻类氮磷限制问题、氮磷负 

荷削减效果评估以及利用生 

物或化学方法对湖泊进行修 

复实验[63–64] 

特定氮磷循环过程的通量

或速率测定, 人为控制下  

的条件实验[65–66] 

分析湖泊氮磷循环的历史变化过

程, 识别在这期间氮磷循环的关  

键过程及其变化规律[67–68] 

识别大尺度多湖泊氮磷循

环过程的共性与差异性特

征[14,69] 

不足 耗费大量的人力物力 缺乏对湖泊的整体把握 
耗时长; 借助统计分析, 对机理认

识不足 
很大的数据量需求 
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表 4  大范围湖泊对比研究举例 
Table 4  Examples of comparative analysis across lakes 

文献 研究目的 湖泊数量 观测年限 湖泊面积 湖泊深度 观测指标 

[71] 
两种生态系统氮循环的

对比 

阿拉斯加一系列苔

原 融 雪 池 塘 和
Toolik Lake 

10 年 

池 塘 平 均
1200 m2,  
Toolik Lake 
1.5 km2 

池 塘 平 均
0.5 m,  
Toolik Lake
平均 7 m 

理化指标: NO3-N, NH3-N, PN, DON, Chla 

生物指标: 初级生产力 

反应速率: 藻类吸收氨氮、硝氮速

率, 固氮速率, 反硝化速率 

[72] 
氮磷负荷削减对湖泊生

态系统结构的影响 
35 个 

5~35 年, 平均

16 年 
0.03~3555 
km2 

平均深度
0.7~177 m 

生物指标: 水生植物、附着植物、

浮游动物、鱼类 

理化指标: SBR, TP, TN, DIN, Chla, 

pH, 电导度, 色度, 透明度 

[19] 

大气氮沉降对于瑞典贫

营养化湖泊藻类生长氮

磷限制的影响 

3907 个湖泊的理

化数据; 225 个湖

泊的生物量数据 

1995 和 2000

年，两年 
  

理 化 指 标 : pH, 电 导 率 , 透 明 度 , 

TOC, DIN, NH3-N, NO3-N, TP, TN, 
Chla 

[73] 

大气氮沉降对北半球湖

泊造成的氮元素富集以

及富营养化 

欧洲和北美 46 个

地区的贫营养化湖

泊共 4296 个 

   
理 化 指 标 : pH, 电 导 率 , 透 明 度 , 

TOC, DIN, NH3-N, NO3-N, TP, TN, 
Chla 

[74] 
湖泊特征与气候条件对

营养盐的限制作用 

南美(5°—55°S) 

83 个 

2004—2007, 
不同湖泊不  

一样 

0.09~2.53 
km2 

平均水深
0.5~4.5 m 

生物指标: 浮游植物、水生植物、

浮游动物、鱼类 

理化指标: TP, TN, Chla, pH, 透明度 

[20] 

北 部 大平 原 湖泊的 固

氮 作 用 空 间 异 质 性

分析 

6 个 
10 年, 两周 

一次 
0.5~500 km2 0.26~0.62 m

理化指标: DIN, NH3-N, NO3-N, TP, 
PO4, Chla 

[75] 
氮磷对初级生产力的光

合作用限制 

全球尺度 653 个淡

水系统; 243 个海

洋系统; 173 个陆

域系统 

   

生物指标: 浮游植物、浮游动物 

理化指标: TN, TP 

[14] 
湖泊中氮去除的影响因

子 
全球尺度 109 个 平均 10 年 0.1~577250 

km2 

0.9~177m, 
大部分是浅

水湖泊 

理化指标: TN, TP, DOC, 水力停留

时间 

[76] 湖泊共性特征分析 加拿大 30 个 
 

6.93~26 km2
1.5~30 m, 
平均水深
6.6 m 

理化指标 : pH, temp, 透明度 , TP, 

TDP, TDN, DOC, NH3-N, POC, PN, 
TN, DIC, Cl, SO4,Ca,Na 

[77] 
明矾处理的湖泊中磷的

形态和分布 

华盛顿州 3 个分层

湖泊和 3 个非分层

湖泊 

一次采样 , 柱

状 底 泥 样 品
26~150 ha 1.8~10 m 理化指标: TP, 总铝 

[78] 
氮磷与叶绿素 a 的统计

关系 

福罗里达州及北温

带湖泊 360 个 
平均 24 年 0.08~11.2 

km2 

0.4~7.7 m, 
平均水深
3.1 m 

理化指标: TN, TP, Chla, 透明度, pH, 

盐碱地(CaCO3) 

[79] 

通过底泥中碳氮稳定同

位素比例判断湖泊历史

生产力和氮负荷 

西爱尔兰 50 个 

一次采样 , 表

层 水 和 表 层

底泥 

1.4~29.5 ha 0.9~25.1 m 

理化指标: pH, 电导率 , DO, TOC, 
DOC, TDN, TDP, TP, TN, Chla 
流域特征: 土地利用类型 

[80] 

浅水湖泊营养盐动态循

环 ,  及 富 营 养 化 机 制

探索 

中、日、美共 3 个
1997—1998 年

不同湖泊不同
28~1740 
km2 

2.2~4.0 m 
理化指标: TP, TN, 水力停留时间 

流域特征: 人口密度、湖泊发育指数

 

表 5  不同机理模型方法对比 
Table 5  Comparison of different mechanism model approaches 

    机理模型   维度 对过程的描述 适用对象 特点 

复杂机理模型[84–86] 2 维或 3 维 
通过网格划分, 可模拟复杂的水动力条

件; 详尽的物理、化学、生物过程 
特定湖泊 

氮磷循环过程细致 , 结果更丰富、准确 ; 

湖泊中氮磷元素的循环平衡关系 

简单机理模型[87–89] 多 0 维 
将湖泊视为均一的整体, 只考虑进出湖

泊的水动力关系; 经过简化的机理过程 
具有普适性 

简化过的循环过程; 有针对性地对某些关

键过程的变化趋势进行判断和预测; 更强

的普适性 
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参数估值和校验。长时间序列观测和大范围湖泊调

查并辅以统计分析的方法则侧重于对历史数据的分

析和判断 , 可以独立于复杂的生态系统机理过程 , 

从而可以直观地发现湖泊氮磷循环途径和过程的变

化及其影响机制 , 但是不可避免地存在一些问题 , 

如需要较多的历史监测数据, 尤其是生态和生物监

测; 无法对预期发生的变化做出预测和预警; 多关

注于特定生物种群或特定监测指标, 缺乏对生态系

统整体变化的判断; 等等。室内模拟试验则主要针

对湖泊氮磷循环中某个特定的过程, 通过室内培养

的方法, 可以对这一特定过程的通量和速率进行准

确的测定, 并探究其影响因素和响应机制, 但是缺

乏对湖泊整体氮磷循环的关注。因此, 为了对湖泊

氮磷循环进行全面且细致的了解 , 需要将机理模

型、实验观测以及室内模拟试验结合起来, 通过机

理模型得出湖泊氮磷循环物质平衡的定量表征, 并

结合实验观测识别关键过程 , 再通过室内模拟实

验分析湖泊氮磷循环关键过程的影响因素与响应

机制。 
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