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摘要    城市湖泊普遍面临富营养化问题, 许多湖泊甚至处于超富营养状态。鉴于其在供水、气候调

节、景观提升等方面的重要作用, 以水质提升为目标的生态修复对于恢复湖泊生态功能、提升城市景

观等具有重要意义。文章以超富营养城市湖泊——武汉南湖为例, 尝试通过围隔构建、鱼类清除、水

生植被重建等生态措施改善示范区水质, 探究超富营养湖泊生态修复技术。于 2019年 8月至 12月在

示范区进行实验。结果表明: (1) 示范区修复措施实施后, 挺水植物植株高度显著增加 (P<0.01), 芦苇

平均株高由 0.7 m增加至 1.2 m, 香蒲的新生叶片在种植后 50 d高达 1.4 m, 二者在种植后 90 d, 覆盖率

均由种植时的 10%上升至 70%; (2) 示范区内透明度由修复前的 0.26 m上升至 0.77 m, 显著高于外湖

区(0.26 m) (P<0.01); (3) 示范区内浮游藻类叶绿素 a (chl a)由修复前 38.90 μg/L降低至 3.41 μg/L, 显著

低于外湖区(101.91 μg/L) (P<0.01); (4) 示范区总氮(TN)由 4.78 mg/L 降低至 2.60 mg/L, 总磷(TP)由

0.76 mg/L降低至 0.08 mg/L, 二者均略低于外湖区, 但均不显著(P>0.05)。总体来看, 经过一系列修复

措施后, 示范区内水生植被得到很好的恢复, 水质条件得到一定的改善: 透明度提升较多, chl a 下降

明显。氮、磷等营养水平虽然也有所降低, 但与外湖区差异不大, 可能是沉积物内源营养释放导致。

研究表明, 围隔构建、鱼类清除、水生植被重建等生态修复措施虽然可在一定程度上改善富营养湖泊

水质状况, 但未能有效控制内源负荷, 仍需采取底质改良措施以达到降低水体营养含量的目的。相关

研究结果可为城市超富营养湖泊生态修复及水质提升提供一定的借鉴。 
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湖泊富营养化可导致藻类水华、水生植被衰退、

鱼类死亡等一系列不良后果, 最终导致生态系统退化

甚至崩溃 , 是水生态系统面临的主要环境问题之一

(Wang et al, 2021), 除此之外水生态系统还面临盐碱

化、水域面积减少等问题(朱香英等, 2017; Jeppesen et 

al, 2020)。城市湖泊是指位于市区或近郊的湖泊, 一般

而言这类湖泊水域面积较小、水深较浅、流速小、污

染受纳量较高且自净能力有限, 因此往往处于超富营

养状态(Chen et al, 2020)。鉴于城市湖泊生态系统在供

水、养殖、气候调节、景观提升等方面的重要作用, 以

提升湖泊生态系统健康状况为目标的生态修复已成为

近几十年来研究的热点之一(Qin, 2013)。沉水植物是
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水生态系统中重要的生产者, 在维持淡水湖泊生态系

统健康方面起着至关重要的作用 , 能够通过吸收营

养、稳定底质、减少沉积物再悬浮、抑制浮游藻类生

长等方式改善湖泊水质, 并能为其他水生生物提供栖

息场所(Engelhardt et al, 2001)。因此, 以沉水植物恢复

为核心的生态修复对于湖泊水质改善、水生态系统功

能恢复及城市景观提升方面具有重要意义。 

根据生态系统多稳态理论 , 浅水湖泊常存在两

种稳态 , 即以沉水植被占优的清水稳态和以浮游藻

类占优的浊水稳态 , 这两种稳态各有内在正反馈机

制维持其当前稳态 , 但当外界干扰超过其耐受限值

时, 生态系统状况会快速向另一种稳态转变(Scheffer, 

1998)。据研究, 湖泊生态系统稳态转换的关键驱动因

子是总磷 , 且清 -浊稳态转换的总磷阈值为 80— 

120 μg/L, 反向转换的总磷阈值为 40—60 μg/L (Wang 

et al, 2014)。因此 , 一般而言当水体总磷超过

120 μg/L 时, 湖泊只能处于浊水稳态, 沉水植被无法

自然恢复。此时若要恢复沉水植被, 首先应该降低水

体营养水平。然而, 研究显示, 即使外源污染得到有

效控制 , 内源营养释放可使得水体营养含量在相当

长的时间(10—15 a)内维持在较高水平(Jeppesen et al, 

2005)。因此, 若要在短时间内恢复湖泊中的沉水植物, 

除开展营养控制措施外, 还需采取其他工程措施, 如

构建生态围隔、鱼类结构优化、底质改良等以辅助植

物的生存与发展(刁若贤等, 2017)。 

南湖位于武汉市洪山区, 水域面积约 7.67 km2, 

是一个典型的超富营养湖泊。据 2018—2019年调查, 

南湖水质为劣 V类, 湖滨带挺水植物仅零星分布, 沉

水植物几乎没有。为加快推进南湖水环境治理, 实现

“水清、岸绿、景美”的治理目标, 武汉市于 2019年启

动南湖水环境提升工程 , 其中水生态修复的主要内

容是重建 1 440 km2 (60%)的沉水植被和 5 500 m2的

挺水植物。然而以往生态修复的工程实践多见于中富

营养水平湖泊中, 对南湖这类超富营养水体, 尚缺乏

可供参考的成功案例。鉴于该工程的技术难度较大, 

短时间内难以在全湖范围内实施 , 项目组首先选择

一处代表性区域开展水生态修复示范工程 , 为整体

工程的实施提供示范与参考。本文通过比较南湖生态

修复示范区及外湖区水质变化 , 分析鱼类群落结构

优化及水生植被重建对水质改善的效果 , 探究亚热

带超富营养湖泊生态修复及水质改善技术。 

1  材料和方法 

1.1  示范区基本概况 

南湖是武汉市仅次于东湖和汤逊湖的第三大城

中湖, 原有湖面近 8.00 km2, 近年来由于各种建设与

开发 , 导致其水域面积不断减少 , 现有水域面积约

7.67 km2。此外, 该湖污染受纳量较大, 沿湖有 20多

个主要排污口分布 , 且有大量未经处理的生活污水

直接入湖(王银东等, 2005)。南湖水质常年较差, 据

2018—2019 年调查, 其水体总氮为 2.0—10.0 mg/L, 

总磷为 0.2—0.9 mg/L, 浮游藻类叶绿素 a 为 30— 

200 μg/L, 为劣 V 类水质; 湖滨带挺水植物仅零星分

布 , 主要种类为芦苇 (Phragmites communis)、香蒲

(Typha angustifolia) 、 菰 (Zizania latifolia) 和 莲

(Nelumbo nucifera), 大部分区域优势种是芦苇。沉水

植物只有穗状狐尾藻(Myriophyllum spicatum), 且仅

在极小范围的区域内有零星分布。不管从水生植物的

种类, 还是其覆盖面积来看, 目前南湖中的水生植被

已经无法发挥其应有的生态功能。 

南湖生态修复示范区(一期, 2019年 8月至 12月)

位于小南湖北侧靠近南湖大桥附近水域(图 1), 面积

约 2 400 m2, 平均水深为 1 m, 最大水深 1.8 m。在实

验开始时 , 区域内水体透明度为 (0.2±0.1) m, 总氮

(7.6±3.0) mg/L、总磷(0.8±0.1) mg/L, 均为劣 V类水

平, 无沉水植物, 沿岸少量挺水植物(芦苇)。 

1.2  示范区生态修复措施  

1.2.1  湖滨带改造    利用挖掘机对湖滨带硬质基

底条件进行一定的生态化改造 , 首先清除碎石及杂

草, 然后构建缓坡式湖滨带, 为水生植物的定植创造

有利条件。 

1.2.2  围隔构建    湖滨带改造完成后 , 利用不透

水围隔将该示范区包围成一个相对独立的区域 , 以

减少风浪、鱼类以及其他不良因素的干扰。围隔采

用 PVC 防水布, 底部使用石笼将其压入底泥中, 顶

部高出水平面 10 cm 左右, 确保围隔内外水体无明

显交换。 

1.2.3  鱼类群落结构优化     鱼类群落结构对水生

植物的生长有非常重要的影响, 草食性鱼类的主要食

物来源之一是水生植物, 底层鱼类活动(尤其是摄食)过

程会扰动底泥, 造成沉积物再悬浮, 降低水体透明度, 

这些因素均不利于水生植物的恢复。围隔构建过程中通

过赶鱼、捕鱼等相结合的方式去除围隔内的鱼类。 
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图 1  示范区位置及采样点示意图 
Fig.1  Location and sample sites of the demonstration area 

 
1.2.4  水生植被构建    挺水植物修复物种选择香

蒲和芦苇, 二者比例为 1︰3, 种植密度约 70 株/m2, 

香蒲高度约 0.5 m, 芦苇高度约 0.7 m。种植方法为成

簇扦插法, 香蒲种植在岸线至湖心 0.5 m 处, 芦苇种

植在距岸线 0.5—2 m之间。 

示范区内除挺水植物修复区外 , 在距离湖滨带

4 m处划分一处 120 m × 8 m范围作为沉水植物修复

区, 用于恢复沉水植物。示范区与沉水植物修复区之

间相隔 2 m, 用于水生植物的自然扩增。沉水植物修

复物种选择苦草和轮叶黑藻, 二者比例为 3︰2。种植

密度为 20—30株/m2, 苦草高度约 0.5 m, 轮叶黑藻高

度约 0.8 m。种植方法为成簇扦插法。水生植被构建

于 2019年 8月 14日完成。 

1.3  样品采集和分析 

采样点位设计原则参照《淡水生物资源调查技术

规范》(DB43/T 432—2009), 湖泊应兼顾在近岸和中

部设点。根据上述原则, 研究区域内共设置 6个采样

点(图 1), 其中示范区内 2 个(5#, 6#), 均位于沉水植

物修复区; 外湖区 4个(1#, 2#, 3#, 4#), 1#位于挺水植

物修复区和出水口, 2#和 4#位于沿岸带浅水区, 3#位

于湖心区。各采样点物理、化学及生物指标每月测定

2次。水温(WT, °C)、溶解氧(DO, mg/L)、pH、电导 

率(Cond, μS/cm)等指标用 Pro Plus YSI (Yellow Spring 

Instruments, 美国)在水深 0.5 m 处测定。水体浊度

(Turb)使用浊度仪(2100Q, HACH, 美国)测定。水深

(ZM)和透明度 (ZSD)分别用超声波测深仪 (Speedtech, 

美国)和塞氏盘(武汉水天地科技有限公司 , 中国)进

行测定。水样使用 1.5 m柱状采水器采集, 充分混合

后取 1 L 水样带回实验室用于测定总氮(TN)、总磷

(TP)、总溶解态磷(TDP)、浮游藻类叶绿素 a (chl a)

等参数。TN 使用过硫酸钾氧化-紫外分光光度法测

定。TP 和 TDP 使用钼锑抗分光光度法测定。Chl a

的测定使用 GF/C 膜(Whatman, GE Healthcare UK 

Limited, Buckinghamshire, 英国)过滤水样, 然后将滤

膜置于 90%丙酮中, 在 4 °C条件下萃取 20—24 h, 再

用分光光度法测定(王建等, 1984)。 

种植挺水植物前, 将其顶部切除, 植株高度统一

为 0.5 m。完成种植后, 株高和覆盖度每月测定 2次。

株高测定时分别随机选取 10株芦苇和 10株香蒲测定

其高度后取均值, 覆盖度使用目测法估算。沉水植物

种植前, 分别随机选取 10株苦草和 10株轮叶测定初

始高度, 均值分别为 0.5和 0.8 m。植物种植后其覆盖

度每月测定 2次, 同样使用目测法测定。 
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1.4  数据处理与分析 

数据处理使用 R 3.6.2 (R core team, 2019)和

Excel 2010。示范区和外湖区水质等参数的差异性检

验使用 Friendman test。为进一步分析各生态修复措

施对水体不同组分浊度的影响, 本文依据 Portielje等

(1999)、Ibelings 等(2007)的研究, 将总浊度(TurbTot)

划分为藻类浊度(TurbAlg)、非藻类浊度(TurbNonAlg)和

背景浊度(TurbBck)。TurbTot为 ZSD的倒数; TurbAlg参照

Portielje 等(1999)的公式, 采用长江中下游浅水湖泊

的数据推算而来(王海军等 , 2017), 为 0.011×chl a; 

TurbBck是数据集中最小的浊度值 0.18 /m (ZSD最大时, 

假定此时悬浮颗粒物不存在); 则 TurbNonAlg计算公式

为: TurbNonAlg=1/ZSD0.011×chl a0.18。 

2  结果 

2.1  水生植被生长状况 

示范工程实施后, 挺水植物植株高度显著增加: 

芦苇平均株高由 0.7 m增加至 1.2 m (P<0.01); 香蒲在

种植 2—3 d内, 地上部分枯萎, 由根部长出新叶, 新

叶高度在种植 50 d后高达 1.4 m (P<0.01)。芦苇和香

蒲在种植后 90 d, 其覆盖率均由种植当天低于 10%上

升至大于 70% (图 2)。沉水植物总体生长情况良好, 

生物量出现大幅度的增加, 覆盖率在种植后第 100 d

时达到约 60%。 

 

图 2  示范区内挺水植物香蒲和芦苇株高变化 
Fig.2  The change in the height of Typha angustifolia and Phragmites communis in the demonstration area  

 
2.2  水质变化 

自生态修复各项措施实施以后 , 示范区水体透

明度呈现持续上升趋势(图 3a), 由实施前的 0.26 m上

升至 0.77 m (1—120 d均值), 上升了 2.96倍。与外湖

区相比, 前者显著高于后者(P<0.01)。就水体营养水

平而言, 示范区水体总磷(TP)有所下降(图 3b), 由实

施前的 0.76 mg/L降低至 0.08 mg/L, 降低了 89.5%。

与外湖区相比 , 前者略低于后者 , 但差异不显著

(P=0.71)。示范区水体总氮(TN)也有所下降(图 3c), 到

100 d 时, 由实施前的 4.78 mg/L 降低至 2.60 mg/L 

(1—100 d均值), 降低了 45.6%。整体而言, 示范区略

低于外湖区(P=0.41)。对于浮游藻类数量而言, 示范

区水体 chl a 呈现下降趋势 (图 3d), 由实施前的

38.90 μg/L降低至 3.41 μg/L, 降低了 91.2%。与外湖

区相比, 前者显著低于后者(P<0.01)。 

就水体浊度而言 , 总浊度及各组分浊度均呈下

降趋势。示范区总浊度由修复前的 3.85 /m 降低至

1.31 /m (图 4a); 非藻类浊度由修复前的 3.24 /m降低

至 1.09 /m (图 4b); 藻类浊度由修复前的 0.43 /m降低

至 0.04 /m (图 4c)。此外, 与未开展修复的外湖区相

比, 示范区的总浊度、非藻类浊度及藻类浊度均显著

低于前者 (P<0.01), 其均值分别为前者的 54.1%、

48.0%和 77.7%。 

2.3  总浊度及浮游藻类叶绿素 a与营养的关系 

本文进一步比较了示范区与外湖区水体总浊度

(TurbTot)及浮游藻类叶绿素 a (chl a)与营养的关系(图

5)。自生态修复各项措施实施以后, 就总浊度与总氮

之比而言(图  5a), 示范区呈现先上升后下降趋势, 相

较于外湖区而言, 后期(第 60 d之后)低于外湖区, 但

并未达到显著(P=0.08)。总体而言示范区始终低于外 
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图 3  示范区与外湖区透明度(ZSD)、总磷(TP)、总氮(TN)和浮游藻类叶绿素 a (chl a)随时间的变化 
Fig.3  Changes in transparency, total phosphorus, total nitrogen and chlorophyll a in the demonstration and outside area over time 

 

图 4  示范区与外湖区总浊度、非藻类浊度、藻类浊度随时间的变化 
Fig.4  Temporal changes of TurbTot, TurbNonAlg and TurbAlg in the demonstration and outside area  
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图 5  水体浊度与总氮之比(a)、浊度与总磷之比(b)、浮游藻类叶绿素与总氮之比(c)以及浮游藻类叶绿素与总磷之比(d)随

时间的变化 
Fig.5  Temporal changes of Turb/TN (a), Turb/TP (b), chl a/TN (c), and chl a/TP (d)  

 
湖区, 其均值是后者的 46.2%。示范区水体总浊度与

总磷之比呈上升的趋势(图 5b), 但显著低于外湖区

(P<0.01), 是后者的 53.3%。 

从浮游藻类叶绿素 a与总氮之比来看(图 5c), 示

范区整体呈现下降趋势 , 相对于外湖区而言 , 后期

(第 60 d之后)低于外湖区, 但这种关系并未达到显著

性(P=0.08)。外湖区呈现先上升后稳定的趋势。总体

而言, 示范区是外湖区的 59.6%。就浮游藻类叶绿素

a 与总磷之比而言(图 5d), 示范区比较稳定, 并无明

显差别, 外湖区则呈持续上升趋势, 总体而言示范区

显著低于外湖区(P<0.01), 仅为外湖区的 13.1%。 

3  讨论 

3.1  示范区水质改善效果及原因分析 

本研究中, 围隔构建、鱼类结构优化及水生植被

重建等修复措施对富营养湖泊水质有明显的改善效

果。在修复后 100 d内, 示范区透明度上升至修复前

的 2.96倍, 是外湖区的 2倍; 浮游藻类叶绿素 a则下

降了 91.2%, 仅为外湖区的 20%。围隔的消浪作用是

示范区水质提升的原因之一 , 尤其是在提高水体透

明度方面。水体透明度与水体浊度呈负相关, 无机悬

浮颗粒物造成的非藻类浊度是长江中下游浅水湖泊

水体浊度的主要组分, 通常占总浊度的 70%以上(王

海军等, 2017)。风浪扰动导致沉积物再悬浮作用是决

定水体非藻类浊度的主要因素之一。自然湖泊中, 水

域面积越大, 风的吹程越长, 水体对沉积物的剪切力

越大, 沉积物的再悬浮作用越强烈, 水体非藻类浊度

亦越高, 进而导致水体透明度越低(Dokulil, 1994)。不

透水围隔的构建可将水体分隔为相对独立的小区域, 

阻断风浪在水中传播的距离 , 降低其对沉积物的扰

动 , 从而降低沉积物的再悬浮作用及水体非藻类浊

度。本研究中, 示范区在围隔建成 20 d后, 水体非藻

类浊度便由 3.24 /m降至 1.12 /m, 总浊度由 3.85 /m

降至 1.43 /m, 水体透明度由 0.26 m提升至 0.70 m, 表

明围隔构建能够有效提升示范区水质。此外, 围隔除

降低水体浊度外 , 还可通过减少风浪对沉积物的扰

动, 辅助水生植物的定植, 尤其是对底泥松软的富营

养湖泊而言。胡旭等(2014)在武汉东湖水果湖开展的

大型围隔实验也表明围隔的建立对于水生植被的恢

复有较大的促进作用。因此, 无论是从水质改善还是

稳定底质的角度而言 , 构建不透水围隔均是促进水

生植物存活的辅助措施。 

清除鱼类也是示范区水质提升的主要原因之一。

底层生活的鱼类在摄食或其他活动过程中可扰动底



6期 张  苗等: 超富营养城市湖泊原位生态修复效果分析——以武汉南湖为例 1405 

 

质, 造成沉积物再悬浮, 也可造成水体磷浓度的增加

(Havens, 1991)。通过清除鱼类可在一定程度上降低

沉积物的再悬浮。南湖养殖密度较大, 2019年调查显

示, 鱼类资源总量约 1 050 t, 以鲢鳙鱼为主(约占总

量的 80%), 其次便是底层生活的鲤、鲫类(未发表数

据)。构建围隔及清除鱼类后, 示范区水体总磷虽下降

不明显 , 但单位总磷所支持的浊度与浮游藻类叶绿

素 a均明显低于外湖区(图 6b, 6d)。然而由于本研究

中围隔构建和鱼类清除为同步进行 , 因此难以区分

这二者对水质改善的贡献率。 

水生植物种植后对底质的稳定作用、对营养的吸

收利用及其对浮游藻类的抑制作用也能够促进示范

区水质的改善。水生植物, 尤其是沉水植物可通过遮

光、化感作用等抑制浮游藻类的生长。示范区在种植

水生植物后约 100 d, 其盖度便由种植时的低于 10%

扩增至约 60%, 浮游藻类叶绿素 a 由 38.9 µg/L降至

3.4 µg/L。有研究显示, 当沉水植物覆盖率高于 25%

时, 水中浮游藻类可得到有效抑制(Norlin et al, 2005), 

其中苦草、黑藻、狐尾藻、金鱼藻、菹草和马来眼子

菜等沉水植物均能有效降低水体浮游藻类叶绿素 a

含量。此外, 水生植物的生命活动还可直接影响水体

营养水平。一方面, 植物可通过吸收、利用的方式降

低水体影响; 另一方面, 植物可通过光合作用释放溶

解氧, 提高水体溶解氧, 抑制沉积物中 Fe-P、Al-P等

结合态磷的释放, 从而降低水中总磷含量(Ferreira et 

al, 2018)。本研究中, 示范区及外湖区水体总磷均呈

缓慢下降趋势, 至修复 100 d 后, 示范区总磷略低于

外湖区, 但差异未达到显著水平。示范区及外湖区水

体总磷均下降这一趋势一方面可能受到温度影响

(Søndergaard, 1989), 温度升高会加速沉积物磷的释

放 , 温度每上升 1—3 °C, 沉积物磷释放量将增加 

9%—57% (Panswad et al, 2003); 另一方面可能受到

浮游植物藻类的影响。夏季是藻类的适宜生长期, 为

满足其自身生长营养需求, 藻类从水体吸收磷(宋国

栋等, 2008), 导致水体中生物活性磷(SRP)降低, 在

外源磷输入少且滞后的条件下 , 沉积物将作为磷源

向藻类提供营养物质 , 促使沉积物中的磷向上覆水

迁移, 即“泵吸”作用(Xie et al, 2003)。这也是夏季沉

积物磷释放量较高, 冬季普遍较低原因之一。 

3.2  沉积物内源释放对水质的影响 

本研究中 , 沉积物内源释放导致示范区水体总

磷维持在较高水平。不透水围隔的构建可阻断示范区

与外湖区的水体交换, 从而截断来自外湖区的污染, 

且示范区所在区域无面源污染及排污口 , 因此自围

隔构建完成后, 示范区即不存在外源污染。然而, 示

范区水体总磷仍维持在较高水平 , 且与外湖区相差

不多(图 4b)。因此, 内源释放可能是其水体营养含量

一直较高的原因。根据研究, 内源营养消减是一个缓

慢的过程, 外源控制后 10—15 年才能达到新的平衡

(Jeppesen et al, 2005)。因此, 就南湖这类超富营养湖

泊而言 , 仅通过截断外源污染及生物群落调控等措

施无法在短时间内降低水平营养水平 , 需要通过底

质改良控制沉积物内源营养释放。 

沉水植物作为水生态系统主要的初级生产者之

一 , 在维持清水稳态和调控湖泊磷循环方面有重要

作用(Granéli et al, 1988)。主要体现在通过根系作用

直接吸收磷, 氧化表面沉积物, 增加磷与铁的结合能

力, 减少内源磷释放及沉积物再悬浮。但是沉水植物

的生存状况同样也受水体中营养含量的影响。根据谢

贻发(2008)的研究, 中营养水平下的沉水植物生物量

只有低营养水平下 72.3%, 高营养负荷条件下则完全

受到抑制。水中营养含量较高时会促使浮游藻类大量

生长, 对沉水植物造成遮蔽效应(Yu et al, 2015)。沉积

物中营养物质含量对沉水植物生长也有明显影响 , 

营养含量在一定范围内对水生植物生长是有利的 , 

过量则不利。根据以往沉积物总磷含量对沉水植物生

长影响研究 , 一般认为当沉积物总磷含量低于

1 000 mg/kg 时适宜沉水植被生存(赵海超等 , 2008; 

Wang et al, 2012)。根据 Carr (1998)的研究, 沉积物磷

含量在 40—950 mg/kg 区间内促进水生植物的生长, 

超过此区间, 出现抑制生长效果。南湖沉积物总磷含

量高达 2 740 mg/kg, 远高于沉水植被的适宜范围

(<1 000 mg/kg)。因此, 本研究中沉水植被恢复效果及

其对水质的改善作用可能受沉积物营养含量过高导

致的负面影响。虽然示范区沉水植物得以存活并开始

扩增, 但由于持续时间较短(仅 5个月, 8—12月), 无

法确定其能否越冬并在次年春年萌发新生个体 , 因

此其恢复效果仍有待进一步研究。 

4  结论 

综合本研究结果 , 可以得出在超富营养湖泊南

湖中, 围隔构建、鱼类清除、水生植被重建等修复措

施能够通过消浪、稳定底质、阻隔污染及抑制浮游藻

类生长等作用提升水体透明度、降低水体浮游藻类含

量, 从而在一定程度上实现水质改善的目的。但是, 

内源释放可使水体营养水平短时间内仍维持在较高

水平。因此, 就超富营养湖泊而言, 仅通过此类物理

阻隔或生物调控的修复措施难以达到水质全面改善
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的效果 , 仍需要采取底质改良措施控制沉积物内源

营养释放以控制水体的营养水平。 
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EFFECTS OF IN-SITU ECOLOGICAL RESTORATION IN NANHU LAKE, A 
HYPERTROPHIC URBAN LAKE, CHINA 

ZHANG Miao1, 2,  LI Ming-Meng3,  LIU Lyu3,  LI Zhong-Chao3,  MIAO Teng4,  YU Ye-Xin1, 5,   
ZHAO Yong-Jing1,  LI Yan1,  WANG Hai-Jun1, 6,  WANG Hong-Zhu1 

(1. State Key Laboratory of Freshwater Ecology and Biotechnology, Institute of Hydrobiology, Chinese Academy of Sciences,  
Wuhan 430072, China; 2. University of Chinese Academy of Sciences, Beijing 100049, China; 3. Wuhan Municipal Construction  

Group Co., Ltd., Wuhan 430020, China; 4. Hubei Water Resources Research Institute, Wuhan 430070, China;  
5. College of Fisheries, Huazhong Agricultural University, Wuhan 430072, China; 6. Institute for Ecological Research and Pollution 

Control of Plateau Lakes, School of Ecology and Environmental Science, Yunnan University, Kunming 650504, China) 

Abstract    Urban lakes are facing eutrophication problem, and many are in hypertrophic state at present in China. 

Considering their key role in water supply, climate regulation, and landscape improvement, ecological restoration to 

improve the local water quality is important. An in-situ ecological restoration experiment in a demonstration area of 

2 400 m2 in Nanhu Lake (Wuhan, China), a hypertrophic urban lake, was conducted in Aug.—Dec., 2019. The restoration 

measures included enclosure construction, optimization of fish community, and macrophyte re-establishment. Results show 

that the height of emergent macrophyte significantly increased. The average height of Phragmites australis increased from 

0.7 m to 1.2 m; the new leaves of Typha orientalis reached the height of 1.4 m after 50 days of cultivation (P<0.01). The 

coverage of these two plants increased from 10% to 70%. Transparency of the demonstration area increased from 0.26 m to 

0.77 m, which was significantly higher than the area outside (0.26 m) (P<0.01). Chlorophyll a in the demonstration area 

decreased from 38.90 to 3.41 μg/L, which was significantly lower than that of the outside area (101.91 μg/L) (P<0.01). 

Total nitrogen (TN) of the demonstration area was reduced from 4.78 to 2.60 mg/L, and total phosphorus (TP) from 0.76 to 

0.08 mg/L, both of which were lower than the outside area. Overall, the macrophyte in the demonstration area has been 

restored, and the water quality largely improved. However, the nutrient concentrations inside and outside of the 

demonstration area had no significant difference, probably resulting from the nutrient release from the sediment. In 

addition, the ecological restoration measures including enclosure construction, optimization of fish community, and 

macrophyte re-establishment were effective in improving the water quality of hypertrophic lakes to some degrees, but less 

effective in controlling the internal nutrient loading. The control of internal nutrient release is necessary in the future works 

to reduce the nutrient concentrations in water column. This study provide a reference for the restoration management and 

water quality improvement in urban hypertrophic lakes. 
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