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摘要  为了揭示富营养湖泊恢复时间和负荷削减强度之间的非线性关系及其影响因素, 以典型湖泊为理论分

析对象, 基于经典磷循环模型, 通过数值模拟, 计算得到不同负荷削减强度下的湖泊恢复时间, 即不同负荷

下, 湖泊从初始富营养状态, P浓度逐渐降低回到清水稳态所需要的时间。通过计算不同参数取值下湖泊恢

复时间的变化, 探究湖泊不同方面的特征对湖泊恢复时间的影响及可能的管理契机, 得到如下结果。1) 湖

泊由浊水稳态向清水稳态的恢复时间和负荷削减强度之间存在非线性关系。若将外源负荷强度控制在略低

于“浊水–清水”转换阈值, 则恢复时间在40年以上, 若加大削减强度, 则可缩短恢复时间; 但随着削减强度的

持续增加, 其边际效应将逐渐减弱。2) 湖泊形态和状态会对恢复时间产生明显的影响。在同样的负荷削减

强度下, 寒冷地区较深的湖泊恢复时间更短; 沉积物释放较快的湖泊恢复时间更长; 水力停留时间短的湖泊

恢复时间也更短。因此, 从理论上讲, 通过生态修复工程措施来降低沉积物P的释放或改善水动力条件, 能

够缩短富营养湖泊的恢复时间; 湖泊状态的改善还可降低“浊水–清水”稳态转换阈值, 进而降低治理难度。 
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Abstract  To investigate the nonlinearity between recovery time of eutrophic lakes and the intensity of external 

load reduction, as well as the factors that could modify this time span, a quantitative analysis was conducted by 

model simulation. The authors employed a widely-applied phosphorous recycling model, and calculated the 

recovery time of a eutrophic lake to revert to clear state under different reduction rate. The parameters were set to 

different values to uncover how different attributes of the lake ecosystem could influence the recovery time. The 

model results showed that, there was a significant nonlinear relationship between load reduction and recovery time. 

When the external load reduced to slightly below the threshold, the recovery time would be longer than 40 years. 

Increasing reduction rate would result in significant decrease in recovery time, while its marginal effect became 

less significant. Lake type and morphology has significant influence on recovery time. Under the same reduction 

rate, recovery time of deeper lakes in colder regions is shorter; high sediment release rate requires longer recovery 

time; and longer hydraulic retention time leads to longer recovery time. Therefore, ecological remediation to reduce 

sediment release, or improve the hydro-dynamic conditions, may be effective. Moreover, this would both lower the 

threshold for clear phase, which lead to lower load reduction, and also shorten the recovery time, which made the 

remediation much easier. 
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湖泊富营养化是当前全球环境领域面临的突出

问题[1–2], 也是典型的稳态转换现象[3–4]。湖泊存在

两种稳态状态: 清水稳态和浊水稳态。在清水稳态

下, 湖泊藻类生物量低, 沉水植被覆盖率、透明度

和溶解氧含量高; 在浊水稳态下, 湖泊藻类生物量

高, 水质差[3,5–6]。导致湖泊发生稳态转换的驱动因

素较多, 其中最重要、最常见的驱动因素是过量营

养物质的输入 , 尤其是磷的输入 [7–9]。由于生态系

统内部复杂的动力学过程, 湖泊在不同稳态下都存

在负反馈(stabilizing feedback)机制, 使其能够承受

一定的外部压力, 维持当前的稳态而不发生明显变

化 [3,10]。对于清水稳态的湖泊 , 主要的负反馈机制

包括沉积物的缓冲作用、沉水植被对沉积物释放的

抑制、浮游动物对浮游植物的捕食压力、硅藻在低

营养盐浓度下的竞争优势等[7,11–12]。当环境压力逐

渐增加, 湖泊内部的负反馈作用逐渐减弱, 直到环

境压力超过一定的阈值(图1中T1)时, 湖泊变为正反

馈(destabilizing feedback)的系统。此时湖泊沉水植

被减少, 沉积物释放迅速增加, 内源和外源负荷之

和大于流出和沉降之和, 水体P浓度迅速增加。P浓

度的增加进一步促进藻类生长, 水体浊度增加, 底

层光照减少, 加剧沉水植被的丧失。在这一正反馈

作用机制下, 湖泊迅速偏离原有状态, 进入浊水稳

态[3,12–13]。 

当湖泊进入浊水稳态后, 系统演变呈现另一套

不同的负反馈机制。例如, 浊水稳态下湖泊溶解氧

含量低, 沉积物释放量大; 水体浊度高, 水底光照

条件差, 沉水植被消失, 加剧沉积物再悬浮和释放; 

营养盐浓度高, 蓝藻由于对光照竞争的优势而成为

优势种, 进一步降低水体透明度 [5,11–12]。由于这些 

 

 

图 1  湖泊稳态转换的主要过程[3] 
Fig. 1  Conceptual diagram for regime shift with thresholds, 

different feedbacks and hysteresis[3] 

负反馈机制的存在 , 使得湖泊长期维持在浊水稳

态 [13]。由于湖泊在不同稳态下的负反馈机制不同 , 

因此退化和恢复过程的变化轨迹并不重合(hystere-

sis), 导致要将湖泊扭转回到清水稳态, 必须将外部

压力减小到比发生稳态转换前的负荷(图1中T1)更低

的状态(低于T2)
[3,14], 且需要维持长时间的削减。发

生稳态转换的本质是湖泊内部反馈机制的重建, 打

破维持现存稳态的负反馈机制, 使得湖泊从浊水稳

态回到清水稳态。因此, 稳态转换的前提是生态系

统内部结构的变化, 而该变化通常需要很长的时间, 

一般在几年到几十年之间 [3,15]。在恢复过程中 , 在

稳态转换之前, 可能有较长时间湖泊对外源负荷削

减的响应并不明显, 使得水质改善效果缓慢。 

以往对湖泊稳态转换的研究大多关注稳态转换

中的反馈机制和过程及其驱动因素的识别、阈值和

预警[13,16–22], 而对恢复时间的讨论相对较少。本文

定义湖泊由浊水稳态向清水稳态转换所需要的时间

为富营养湖泊生态系统的恢复时间。对于富营养湖

泊的治理, 驱动因素、阈值和预警都有重要的管理

意义, 然而, 这些都不能回答湖泊恢复所需要的时

间。理论上 , 将外源负荷控制在阈值(T2)以下 , 系

统均实现稳态转换, 并回到清水稳态。同一湖泊在

不同负荷削减强度下的恢复时间不一样; 不同类型

的湖泊需要的恢复时间也不相同。恢复时间也是需

要考虑的一个重要问题: 负荷削减强度和维持的时

间影响治理所需要的经济投入, 但对于一些严重污

染的湖泊, 较短的恢复时间可能比较低的经济成本

更重要。所以, 对恢复时间进行定量并探究其影响

因素具有重要意义。本研究基于经典的湖泊磷循环

模型, 探讨稳态转换下富营养湖泊的恢复时间及其

影响因素。该模型被广泛应用于磷限制湖泊稳态转

换阈值和预警的研究中; 也有一些复杂的水质–水

生态模型(如PCLake), 将磷循环模型耦合入复杂模

型中以提高准确度[15,23–25]。 

1  模型构建 
1.1  模型方程及参数 

本文选取的磷循环模型方程为 

 
d

d

q

P q q

P P
l sP r

t m P
  


,  (1) 

其中, P为水体中P的浓度(g/(m2·a)); lp为P的外源负

荷(g/(m2·a)); s为P的损失速率(a1), 包括沉降和流出
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速率 , 与水体P浓度成正比 ; r为P的最大释放速率

(g/(m2·a)); 
q

q q

P
r

m P
为沉积物释放项 ; m为沉积物

释放的半饱和常数(g/m2), 即沉积物P释放速率达到

1/2最大速率时对应的水体P浓度; q是无量纲常数, 

反映沉积物释放随水体P浓度变化的快慢。 

模型中考虑P的外源负荷、损失(流出和沉降)

及沉积物释放这些主要过程。模型假设: 对于分层

湖泊而言, 沉积物P释放主要为溶解态P的扩散, 而

底层缺氧状况决定溶解态P的浓度 ; 对于P限制湖

泊 , 水体P浓度决定初级生产力 , 进而决定有机物

沉降和底层缺氧状况 , 且底层缺氧与水体P浓度之

间的关系呈“S”型曲线(sigmoid function), 因此沉积

物释放速率表达式为
q

q q

P
r

m P
。由此可见, 该模型

的适用范围为存在夏季热分层的P限制湖泊。本文

的参数取值(表1)参考符合模型假设且被广泛研究

的Lake Mendota, 该湖泊平均深度为12.5 m[15,26]。 

1.2  恢复时间及影响因素分析方法 
为了获取不同入湖负荷下湖泊 P 浓度的变化过

程, 需遵循如下步骤: 1) 对不同负荷下的湖泊源汇

关系进行分析, 其中, 源包括外源负荷和沉积物释

放 (
q

P q q

P
l r

m P



), 汇为沉降和流出(sP), 源汇曲

线的交点即为平衡点(
d

0
d

P

t
 ); 2) 通过相图得到平

衡点附近 P 浓度的变化趋势, 判断平衡点是否为稳

定平衡点, 若平衡点受到干扰偏离之后有回到平衡

点的趋势, 则为稳定平衡点; 3) 通过求解不同外源

负荷下式(1)的平衡点, 得到湖泊稳态转换曲线, 并

定量地得到外源负荷阈值  T1和  T2以及阈值负荷下

对应的 P 浓度
1TP 和

2TP 。 

由于本研究关注的是富营养湖泊的恢复过程 , 

因此起始P浓度应该设定在富营养状态, 即大于
2TP 。 

表 1  模型参数含义及取值 
Table 1  Value and meaning of model parameters 

参数 含义 单位 值

s 沉降及流出速率 a1 0.85

r 最大循环速率 g/(m2·a) 2

m 沉积物 P 释放半饱和常数 g/m2 2.4

q 沉积物 P 释放随水体 P 浓度变化快慢  8

说明: 沉积物释放是以面积为单位, 参数单位按面积计算。 

本研究将起始P浓度设定为0.4 mg/L (劣V类), 为便

于分析 , 湖泊深度为12.5 m, 将体积浓度转换为以

面积计算的P浓度(面积浓度)为5 g/m2。根据前面的

界定, 恢复时间可细化为: 在一定的负荷强度削减

下 , P浓度从特定富营养稳态降低到
1TP 所需的时

间。初始负荷为该负荷下稳态浓度等于初始P浓度

所对应的负荷, 即对式(1)求解
d

0
d

P

t
 , 得到初始负

荷 0Pl , 如式(2)所示。本文假设起始P浓度为5 g/m2, 

因此起始外源负荷为2.265 g/(m2·a)。削减比例为负

荷削减前后的差值与削减前负荷的比值。 

 0

q

P q q

P
l sP r

m P
 


。 (2) 

通过对式(1)积分, 得到P浓度随时间的变化曲

线, 以及不同负荷下的恢复时间。与湖泊类型和形

态相关的参数lp, s, r和q会对恢复时间产生影响。本

文通过改变参数取值, 得到不同参数取值下恢复时

间与负荷削减之间关系的变化, 进而分析得到湖泊

类型和形态对恢复时间的影响。本研究的模拟通过

R语言 [27]实现 , 使用的工具包主要有deSolve (获取

微分方程的时间变化曲线)[28]、rootSolve (求解微分

方程平衡点)[29]和phaseR (相图)[30]。 

2  研究结果与讨论 
2.1  稳态转换过程及阈值 

由模拟结果可知, 当外源负荷较低时, 湖泊生

态系统只存在1个稳定平衡点 , 为清水稳态 ; 当外

源负荷较高时, 湖泊也只存在1个稳定平衡点, 为浊

水稳态 ; 当外源负荷适中时 , 湖泊可能存在3个平

衡点, 其中2个为稳定平衡点, 中间为不稳定平衡点

(图2(a))。在湖泊只存在1个稳定平衡点的负荷条件

下, 无论湖泊初始状态如何, 最终都逐渐趋于稳定

平衡点(图2(b)和(d))。在多稳态情况下 , 湖泊最终

状态与起始浓度有关 , 若起始P浓度低于不稳定平

衡点P浓度 , 则最终趋向于清水稳态 ; 若高于不稳

定平衡点P浓度, 则最终趋向于浊水稳态。 

计算得到不同负荷输入条件下的平衡点P浓度 

(图3), 湖泊存在多稳态的外源负荷范围为0.825~ 

1.35 g/(m2·a), 由浊水稳态变为清水稳态的阈值(T2)

为0.825 g/(m2·a), 由清水稳态变为浊水稳态的阈值

(T1)为1.35 g/(m2·a)。 
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(a) 红线代表源(外源负荷+沉积物释放), 从下到上对应的外源负荷分别为 0.5, 1.0 和 1.5 g/(m2·a), 蓝线代表汇(沉降和流出), 红线和蓝
线的交点即为相应外源负荷下的平衡点; (b)~(d) 红线代表该负荷下的平衡点 P 浓度, 黑线代表在该负荷下不同起始 P 浓度随时间变化
的趋势, 灰色箭头代表该点的变化趋势; (b) 外源负荷为 0.5 g/(m2·a), 只存清水稳态, 稳态解为稳定平衡点(灰色箭头趋近于该稳态解); 
(c) 外源负荷为 1.0 g/(m2·a), 存在多稳态, 两个稳定平衡点分别对应清水稳态和浊水稳态; (d) 外源负荷为 1.5 g/(m2·a), 只存在浊水稳态 

图 2  湖泊在不同负荷下的湖泊状态(a)及不同起始浓度下的 P 随时间变化的相图((b)~(d)) 
Fig. 2  Equilibriums under different external P load (a), and the trajectories for different initial P concentrations ((b)(d)) 

 

 
图 3  不同外源负荷下的水体 P 浓度稳态转换曲线 

Fig. 3  Equilibriums under different external load 

2.2  不同流域负荷削减强度下湖泊的恢复

时间 
由于湖泊初始的P面积浓度为5 g/m2, 为达到清

水稳态 , 外源负荷必须低于T2, 即0.825 g/(m2·a)。

为了得到不同流域负荷削减强度下的恢复时间, 在

lp不同取值下对式(1)积分 , 得到P浓度随时间的变 

化曲线(图4)。可以看出 , 若负荷削减至稍低于T2, 

湖泊的恢复时间将会很长, 此时加大削减力度对缩

短恢复时间有明显效果。例如, 当外源负荷削减至

0.82 g/(m2·a)时, 恢复时间为46年, 而将外源负荷降

低到0.80 g/(m2·a)时, 恢复时间则为21年。继续降低

外源负荷, 对缩短恢复时间的作用逐渐减弱。例如, 

将削减后的负荷从0.80 g/(m2·a)降低到0.10 g/(m2·a), 

恢 复时间 仅缩 短约 17年 , 效 果不如将 负荷从 0.82 

g/(m2·a)降低到0.80 g/(m2·a)。综上所述 , 可知恢复

时间与流域负荷削减以及削减比例之间具有非线性

关系(图5)。 

2.3  湖泊类型和形态相关参数对恢复时间的

影响 
模型参数沉积释放半饱和常数m、指数q、最

大沉积物释放速率r和P损失(沉降和流出)速率s与湖

泊类型和形态相关。通过模拟不同参数取值下湖泊

恢复时间的变化, 可以得到不同湖泊类型恢复时间

的差异 ,  参数取值范围都在存在多稳态解的范围

内。图6显示, 参数m, q, r和s均对恢复时间有明显

的影响; m和s值越大, 在同等削减比例下恢复时间

越短 ;  q和r值越小 ,  在同等削减比例下恢复时间 
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图 4  不同削减强度下富营养湖泊的 P 浓度随时间的变化曲线 

Fig. 4  Trajectories of P concentrations under different load reduction scenarios 

 

图 5  恢复时间和削减后负荷以及削减比例之间的关系 
Fig. 5  Relationship between recovery time and different degrees of reduction 

 
越短。q值主要与湖泊深浅和温度有关 , 一般较浅

的、温暖的湖泊q值较大, 而较深的、寒冷的湖泊q

值较小; m值主要与湖泊均温层深度、厚度和温度

有关[26], 而均温层的深度和厚度与湖泊深度直接相

关[6]。一般而言, q值较大的湖泊m值相对较小。q值

越小, m值越大, 恢复时间越短。这说明在同样的负

荷削减条件下, 较深的、寒冷地区的湖泊相对容易

治理。r值越小, 恢复时间越短。r值与沉积物表面

性质和沉积物P浓度有关。对于分层湖泊, 沉积物P

释放过程的决速步骤一般是间隙水中溶解态P的浓

度梯度扩散[5–6,26], 所以沉积物中可溶性P浓度越低, 

间隙水中溶解态P浓度也越低, r值也越小, 湖泊恢

复时间越短。s值越大, 恢复时间越短。损失速率s

包括流出和沉降。一般而言, 流出速率越大, s值越

大 , 恢复时间越短; 湖泊受风力扰动越小 , 净沉降

速率越大, s值也越大, 恢复时间越短[26,31]。 

2.4  讨论 
富营养湖泊恢复时间和负荷削减强度之间具有

非线性关系。当水体P浓度在
2TP 附近时, 变化速率

明显变慢, 而在阈值
1TP 附近时则明显变快, 且负荷

削减比例越低, 这一变化越明显(图4)。模型分析发

现, 在湖泊恢复、水体P浓度逐渐接近
2TP 的过程中, 

浓度降低的速率逐渐减缓, 越过
2TP 之后, P浓度降

低速率迅速加快 , 直到越过
1
,TP  逐渐接近清水稳   

态, P浓度保持相对稳定。进一步的解释是, 在P浓

度从阈值
2TP 过渡到

1TP 的过程中 , 维持浊水稳态的

负反馈机制逐渐变为正反馈, 湖泊迅速偏离原有状

态而进入清水稳态 [5,10]。模型结果还显示 , 湖泊类

型和形态对恢复时间有很大的影响。如果人为地改

变湖泊的某些特性 , 则可以加快富营养湖泊的恢

复。例如常见的疏浚 , 将表层P浓度较高的沉积物
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移除, 使得沉积物的释放速率降低, 进而缩短恢复

时间; 调水冲刷改善湖泊内水动力条件, 改善底层

缺氧状况, 沉积物释放的半饱和常数升高, 同时使

得流出速率增加, 恢复时间缩短; 通过生物操纵增

加浮游植物的被捕食压力 , 使得浮游植物对P的响

应降低, 沉积物释放半饱和常数升高, 恢复时间缩

短 [5,7,15,32]。这些措施不仅能缩短湖泊的恢复时间 , 

而且由于湖泊状态得到改善, 使得湖泊发生稳态转

换回到清水稳态的阈值降低, 需要的最小负荷削减

比例也相应降低(图6)。 

湖泊恢复过程中发生稳态转换需要较长时间 ,

是因为在生态系统存在一些负反馈机制 [3,13]。负荷

削减作为长期干扰输入 , 使得湖泊状态逐渐变化 , 

系统弹性逐渐减弱 , 直到负荷输入低于一定阈值

(T1), 变为湖泊生态系统单稳态 , 湖泊状态恢复到

清水稳态。然而 , 实际情况下 , 除负荷变化外 , 来

自湖泊内部和外部的变化与干扰(pulse)可能引起湖

泊状态的迅速变化, 使得湖泊发生稳态转换, 例如

干旱、飓风、鱼类养殖等[23,33–35]。由于这些干扰的

存在 , 即使在外源负荷没有控制在低于  T1的情况

下, 湖泊也可能发生稳态转换。通常, 这些干扰及

其效果都较难控制和预测。并且, 湖泊即使变为清

水稳态, 系统弹性仍然较低, 会面临较大的再次恶

化的风险 [10,35–36]。所以, 在短期情况下, 由于一些

干扰的存在可能会使富营养湖泊提前恢复到清水稳

态。然而, 从长期系统稳定的角度来看, 负荷削减

对于湖泊恢复和维持至关重要[23,26,37]。 

湖泊的生态系统状态变化是一个长期而复杂的

过程, 本研究的重点在于以 P 为例来阐释该过程及

其时间尺度上的效应。为了反映长时间尺度的湖泊

演化, 本文选用较简单但经典的模型, 未考虑外部

环境变化对湖泊的影响。本研究的主旨在于通过稳

态转换模型, 对富营养化湖泊管理中出现的一些问

题(如治理时间较长、湖泊对负荷削减响应不明显

等)给出可能的理论解释和计算 , 可以有助于公众

和决策者对湖泊的水质改善有较为合理的预期。本

文对恢复时间的界定是以模型为基础的, 在复杂的

湖泊边界条件下, 尚需进一步细化和完善。 

 

(a) 沉积物释放半饱和常数 m; (b) 指数 q; (c) 最大沉积物释放速率 r; (d) 流出和沉降速率 s 

图 6  不同参数取值下恢复时间和削减比例之间的关系 
Fig. 6  Relationship between recovery time and load reduction under different parameter value 
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3  结论 

本研究构建了以 P 为核心的模型, 得到如下主

要结论。 

1) 对于本研究案例的湖泊, 从浊水稳态回到清

水稳态的外源负荷阈值(0.825 g/(m2·a))低于富营养

过程的阈值(1.35 g/(m2·a))。由于这一现象, 使得富

营养湖泊的恢复时间通常较长, 甚至长达数十年。 

2) 富营养化湖泊的恢复时间与负荷削减之间

存在明显的非线性关系, 削减强度增加对缩短恢复

时间的效果逐渐减弱。例如对于本研究案例的湖

泊 , 将削减后负荷从0.82降低到0.80 g/(m2·a), 恢复

时 间 缩 短 25年 ; 将 削 减 后 负 荷 从 0.80降 低 到 0.10 

g/(m2·a), 恢复时间仅缩短约17年。非线性关系主要

由湖泊内部生态系统重建所需要的时间以及重建过

程中 P 浓度变化速率较缓导致。 

3) 湖泊形态和状态也对恢复时间产生明显的

影响; q 值越小, m 值越大, 相同削减强度下恢复时

间越短 , 说明寒冷地区较浅的湖泊恢复时间较短。

r 值越小 , 相同削减强度下恢复时间越短 , 说明沉

积物性质和沉积物释放对湖泊恢复具有意义。l 值

越大, 恢复时间越短, 说明水动力条件对湖泊恢复

有重要作用。在实践中, 通过生态修复等手段降低

沉积物释放, 或通过工程措施改善水动力条件, 能

够缩短富营养湖泊恢复时间。湖泊状态的改善能够

降低阈值, 使得负荷削减强度要求更低, 从而降低

治理的难度。 
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