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摘要：国际湖沼学的长期研究发现，一个完整的湖泊生态系统应包括底栖食物网和浮游食物网，而营养条件变化会显著改变浅

水湖泊中底栖⁃浮游食物网的结构和功能。 为了明晰富营养化对浅水湖泊底栖⁃浮游耦合食物网结构和功能的影响，以浅水草

型湖泊———白洋淀为研究区，运用野外监测和 ＥＣＯＳＩＭ 与 ＥＣＯＰＡＴＨ （ＥｗＥ）模型相结合方法，构建白洋淀底栖⁃浮游耦合食物网

的概念模型，模拟 １９８２—２０１１ 年间富营养化对白洋淀底栖路径和浮游路径的结构和功能影响：（１）野外监测的结果表明，从
１９９９ 年至今白洋淀一直处于富营养化状态；（２）ＥｗＥ 模型模拟结果表明 １９８２—２００６ 年，总生物量呈下降趋势，下降比例达 ６６．
３８％；能流路径从以底栖路径为主转变为以浮游路径为主；（３）运用 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析结果表明，浮游植物与 ＴＮ（ ｒ ＝ ０．６７，Ｐ＜０．
０１）和 ＴＰ（ ｒ＝ ０．３７，Ｐ＜０．０５）呈显著正相关，而底栖藻类和大型沉水植物与 ＴＮ（ ｒ＝ ０．７７，Ｐ＜０．０１；ｒ＝ ０．６７，Ｐ＜０．０１）和 ＴＰ（ ｒ＝ ０．５４，Ｐ
＜０．０１；ｒ＝ ０．３６，Ｐ＜０．０５）呈显著负相关。 因此，富营养化是白洋淀底栖初级和次级生产力向浮游初级和次级生产力转变的主要

驱动力。 采用科学的方法准确评估富营养化对湖泊底栖⁃浮游耦合食物网结构和功能的影响，可为湖泊生态系统管理提供技术

和方法支持。
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湖泊容易受到各种生态系统水平压力的综合影响，这些压力对于群落和生态系统水平的影响很难在实验

室的条件下进行模拟，食物网提供了研究种群和生态系统之间关系的桥梁。 国际湖沼学的长期研究发现，一
个完整的湖泊生态系统应包括底栖食物网和浮游食物网［１］，而营养条件变化会显著改变底栖⁃浮游食物网的

耦合关系，进而影响湖泊生态系统的结构和功能［２⁃３］。 特别是在底栖⁃浮游食物网耦合关系较紧密的浅水湖泊

中，这种影响尤为显著。 如：在贫营养条件下，浅水湖泊以底栖初级生产力为主，底栖藻类占比高达 ８０％—
９８％；而在富营养化条件下，则向以浮游初级生产力为主转变，浮游藻类占比接近 １００％［４］。

为了明晰富营养化对浅水湖泊底栖⁃浮游耦合食物网结构和功能的影响，本研究以浅水草型湖泊———白

洋淀为研究区，对其水体、沉积物和底栖、浮游生物群落进行了大量的基础研究，收集了 １９８２—２０１１ 年间白洋

淀典型水生生物群落的生物数据，以及水体和沉积物的物理化学参数［５⁃６］，通过野外监测数据和模型模拟相

结合的方法构建了白洋淀底栖⁃浮游耦合食物网概念模型，模拟了 １９８２—２０１１ 年间不同营养条件下白洋淀生

态系统底栖和浮游路径能流时空变化，准确评估了富营养化对白洋淀底栖⁃浮游耦合食物网结构和功能的影

响，将为湖泊生态系统管理提供技术和方法支持。 此外，雄安新区要构建成蓝绿交织、清新明亮、水城共融的

生态城市，紧邻“华北之肾”白洋淀，无疑将会提供重要生态支撑。

１　 研究区域

白洋淀属海河流域的海河北系，总面积 ３６６ｋｍ２，平均水深 ２—４ｍ，多年平均降水量 ５１０．１ｍｍ，是华北地区

最大的浅水草型湖泊。 白洋淀现有大小淀泊 １４３ 个，毗邻村庄 ３６ 个，有 ９ 条入淀河流，近年来由于自然因素

和人为干扰的影响，除府河外，其余 ８ 条河流出现季节性断流，上游来水量锐减，主要依靠流域内调水和引黄

河水。 上游工业废水、生活污水经过府河进入淀区，导致淀区复合污染状况严重，且以有机污染为主，总体营

养状态为中营养—富营养。 近年来，白洋淀水质从Ⅲ类下降到Ⅳ类或Ⅴ类水，已频繁出现干淀、水质污染、生
物多样性减少、生态结构缺失等生态环境问题。 据调查，目前鱼类种群数量比 ２０ 世纪 ５０ 年代初减少约 ３８．
１％，这主要与水体富营养化等因素相关［７］。

２　 材料与方法

２．１　 样品采集

２．１．１　 浮游藻类

运用孔径为 １１２μｍ 的浮游食物网收集浮游藻类，在水深小于 ２ｍ、水团混合良好的水体，只采表层水样

（０．５ｍ）１０００ｍＬ；水深 ３—１０ｍ 的水体，应至少分别取表层（０．５ｍ）和底层（离底 ０．５ｍ）两个水样加以混合，各采

５００ｍＬ。 计数用的水样用鲁哥式液加以固定，根据《湖泊生态系统观测方法》中浮游植物体积测定方法计算浮

游藻类生物量［８］。
２．１．２　 底栖藻类

将由碳纤维组成的生物膜采集装置分别固定在各采样点的水面下 ２０ｃｍ 处，培养时间为 １５ｄ。 各采样点

均选择采集 ３ 个样品，所采集的生物膜用 ０．２μｍ 滤膜过滤后的样点水悬浮，一份加入 ５％甲醛固定，用于藻类
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鉴定；所有样品用冰盒保存后带回实验室分析。 分别取 ３ 份生物膜平行样品，２ｍＬ 蒸馏水悬浮，然后用孔径为

０．２μｍ 的玻璃纤维膜过滤，称重，１０５℃干燥 ２４ｈ 后称重，在 ５００℃马弗炉内烘干 １ｈ 后称量样品灰，计算无灰干

重，计算结果单位记为 ｇ ／ ｍ２。
２．１．３　 大型水草

在全面调查是基础上，根据水体特点和水生植物的分布规律，选取 ３ 条典型样带，将样地划分为 ２ｍ×２ｍ
的样方，在采样点，将铁夹完全张开，投入水中，带铁夹沉入水底后将其关闭上拉，倒出网内植物。 去除枯死的

枝、叶及杂质，放入编有号码的样品袋内。 从样品袋内取出部分鲜样品（不得少于 １０％）作为子样品，在 ６０—
８０℃温度下烘干至恒重，即为子样品的干重，并由子样品干重换算为样品干重［８］。
２．１．４　 浮游动物

运用孔径为 １１２μｍ 的浮游食物网收集浮游藻类，在水深小于 ２ｍ、水团混合良好的水体，只采表层水样

（０．５ｍ）１０００ｍＬ，水深 ３—１０ｍ 的水体，应至少分别取表层（０．５ｍ）和底层（离底 ０．５ｍ）两个水样加以混合，各采

５００ｍＬ。 采得的水样应立即用碘液固定，通过沉淀法把水样中的浮游动物浓缩到小的体积中，浮游动物生物

量的计算根据《湖泊生态系统观测方法》进行计算［８］。
２．１．５　 底栖大型无脊椎类动物

参照《湖泊富营养化调查规范》进行，定量样品的采集利用改良的 １ ／ １６ｍ２彼德生采泥器，每个采样点重复

采集 ３—４ 次。 底泥在现场用孔径为 ０．４５ｍｍ 网筛洗涤，剩余物带回实验室，置于解剖盘中进一步分拣出底栖

动物标本，用 １０％的福尔马林溶液固定，物种尽可能鉴定到种、计数和称重。 称量时，先用吸水纸吸去动物表

面的水分，直到吸水纸表面无水痕迹为止。 定量称重用电子天平，精确到 ０．０１ｇ，节肢动物、环节动物精确到 ０．
００１ｇ。 每个采样点的实验数据以平均值表示。 定性采集使用三角推网，每个采样点采样 ２—３ 次，分离、鉴定

同上［８］。
２．１．６　 鱼类

在全面调查是基础上，根据水体特点和鱼类分布规律，选取 ３ 条典型样带，将样地划分为 ２ｍ×２ｍ 的样方，
在采样点，运用白洋淀淀区渔民捕鱼的渔网进行鱼类采样。 鱼体的重量以 ｇ 为单位，在称重过程中，所有的样

品应保持标准湿度，以免因失重而造成误差［８］。
２．２　 ＥｗＥ 模型模拟

２．２．１　 ＥＣＯＰＡＴＨ 模型

运用 ＥＣＯＰＡＴＨ 与 ＥＣＯＳＩＭ（ＥｗＥ）６．４ 模型，模拟白洋淀浮游和底栖路径时空变化规律。 ＥｗＥ 模型假设

系统内物质守恒。

Ｂ ｉ （Ｐ ／ Ｂ） ｉＥＥ ｉ ＝ Ｙｉ ＋ ∑Ｂ ｊ （Ｑ ／ Ｂ） ｊＤＣ ｉｊ ＋ Ｅｘｉ （１）

式中，Ｂ ｉ为捕食组 ｉ 的生物量；Ｐ ／ Ｂ ｉ为 ｉ 组单位生物量的生产量；ＥＥ ｉ为生态效率；Ｙｉ为产量（或为渔业捕捞量）；
Ｂ ｊ为捕食组 ｊ 的生物量；Ｑ ／ Ｂ ｊ为 ｊ 组单位生物量的消耗量；ＤＣ ｊｉ为 ｊ 组在食物组 ｉ 中所占比例。 输入数据标准

化，Ｂ 为每个组分的年湿重（ｔ ／ ｋｍ２），Ｐ ／ Ｂ 和 Ｑ ／ Ｂ 为每年捕食量和生产量所占湿重比，生态效率（ＥＥ）没有单

位。 对于每个功能组，需要确定 Ｂ，Ｐ ／ Ｂ，Ｑ ／ Ｂ 这 ３ 个参数并调整 ＥＥ，然后检查 ＥｗＥ 模型的稳态条件［９⁃１１］。
２．２．２　 功能组

把生境条件和捕食习性相似种群归为同一功能组，建立了包含 １２ 个功能组的白洋淀底栖⁃浮游耦合食物

网（图 １）：（１）浮游藻类，（２）底栖藻类，（３）大型沉水植物，（４）大型浮游动物，（５）小型浮游动物，（６）大型底

栖动物，（７）小型底栖生物，（８）草食性鱼类，（９）杂食性鱼类，（１０）肉食性鱼类，（１１）其他鱼类和（１２）碎屑

（表 １）。
２．２．３　 生态效率（ＥＥ）

ＥＥ 是指在生态系统内（通过食物网传递）种群生产量与消费量（或渔业捕获）之间的比例。 ＥＥ 值域为

０—１ 之间，ＥＥ 大于 １ 表示输入参数在理论上不可行。 当 ＥＥ 无法通过现场测量或经验关系来估计该参数，可
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图 １　 Ｅｃｏｐａｔｈ 与 Ｅｃｏｓｉｍ－白洋淀浮游底栖耦合食物网概念图

Ｆｉｇ．１　 Ｄｅｐｉｃｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ Ｅｃｏｐａｔｈ ｗｉｔｈ Ｅｃｏｓｉｍ⁃Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ ｐｅｌａｇｉｃ⁃ｂｅｎｔｈｉｃ ｆｏｏｄ ｗｅｂ

实线表示物质流动方向，虚线表示能量流动方向

用 ＥｗＥ 模型中的其他参数计算［１２］。
２．２．４　 平衡模型

如果 ＥＥ 大于 １，表示模型不平衡，需要修改相关参数，直到总输入等于总输出，且所有功能组的总效率和

ＥＥ 都应小于 １。 本研究收集了大量历史数据构建白洋淀 １９８２—２０１１ 年间的 ＥｗＥ 模型［１３⁃１９］，得出了包含所有

功能组的 Ｂ，Ｐ ／ Ｂ，Ｑ ／ Ｂ 值和捕食组成（表 １ 和表 ２），该模型更详细的计算方法请参考相关文献［２０⁃２６］。

表 １　 １９８２ 年白洋淀模型的功能组

Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｇｒｏｕｐｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｍｏｄｅｌ ｉｎ Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ Ｌａｋｅ ｉｎ１９８２

功能组
Ｃｏｍｐａｒｔｍｅｎｔｓ

生物量
Ｂｉｏｍａｓｓ （Ｂ）

生产 ／ 生物量
Ｐｒｏｄｕｃｔｉｖｉｔｙ ／

Ｂｉｏｍａｓｓ （Ｐ ／ Ｂ）

消耗 ／ 生物量
Ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ／

Ｂｉｏｍａｓｓ （Ｑ ／ Ｂ）

营养级
Ｔｒｏｐｈｉｃ Ｌｅｖｅｌ （ＴＬ）

生态效率
Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ

Ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ （ＥＥ）

肉食性鱼类 Ｃａｒｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ２．００ １．１６ ３．８７ ３．１１ ０．７２７

杂食性鱼类 Ｏｍｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ６．４０ １．２４ ７．８２ ２．６２ ０．８４３

草食性鱼类 Ｈｅｒｂｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ３．２０ １．１８ １１．０４ ２．１４ ０．６１４

其他鱼类 Ｏｔｈｅｒ ｆｉｓｈ ３．３０ １．５６ １０．４０ ２．１０ ０．５９８

大型底栖动物 Ｍａｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ２９．３５ １．６５ １２．４８ ２．０７ ０．６１６

小型底栖动物 Ｍｉｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ １．４５ ５．４２ １０８．６０ ２．０ ０．５１５

大型浮游动物 Ｍａｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ５．３７ ２０．００ ４００．００ ２．０ ０．６５６

小型浮游动物 Ｍｉｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ０．５０ ７２．１０ １４００．００ ２．０ ０．６２５

浮游藻类 Ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ６．０１ １１２．０ — １．０ ０．６７８

底栖藻类 Ｐｅｒｉｐｈｙｔｏｎ ２８．３７ ８４．３０ — １．０ ０．１２３

大型沉水植物 Ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅ ４３２５．００ １．２５ — １．０ ０．５４７

碎屑 Ｄｅｔｒｉｔｕｓ ３９５．００ — — １．０ ０．３１３
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表 ２　 ２０１１ 年白洋淀模型的功能组

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｔｈｅ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｇｒｏｕｐｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｍｏｄｅｌ ｉｎ Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ Ｌａｋｅ ｉｎ ２０１１

功能组
Ｃｏｍｐａｒｔｍｅｎｔｓ

生物量
Ｂｉｏｍａｓｓ （Ｂ）

生产 ／ 生物量
Ｐｒｏｄｕｃｔｉｖｉｔｙ ／

ｂｉｏｍａｓｓ （Ｐ ／ Ｂ）

消耗 ／ 生物量
Ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ／
ｂｉｏｍａｓｓ （Ｑ ／ Ｂ）

营养级
Ｔｒｏｐｈｉｃ

ｌｅｖｅｌ （ＴＬ）

生态效率
Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ

ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ （ＥＥ）

肉食性鱼类 Ｃａｒｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ １．１２ ０．８６ ２．８７ ３．０１ ０．８６４

杂食性鱼类 Ｏｍｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ９．４０ ０．９７ ７．２６ ２．４８ ０．８２１

草食性鱼类 Ｈｅｒｂｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ６．５６ ０．８８ ８．２３ ２．０７ ０．９０８

其他鱼类 Ｏｔｈｅｒ ｆｉｓｈ） ４．５１ １．２６ ８．４０ ２．０３ ０．７９２

大型底栖动物 Ｍａｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ １１．１４ １．８２ １４．５９ ２．０７ ０．９１５

小型底栖动物 Ｍｉｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ２．９４ ４．５０ ９０．００ ２．００ ０．９２８

大型浮游动物 Ｍａｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ １．７５ ２５．００ ５００．００ ２．００ ０．９３９

小型浮游动物 Ｍｉｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ０．８９ ６５．００ １３００．００ ２．００ ０．６３５

浮游藻类 Ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ３２．００ ５９．９７ — １．００ ０．１０２

底栖藻类 Ｐｅｒｉｐｈｙｔｏｎ １３．１８ ４４．３０ — １．００ ０．１０９

大型沉水植物 Ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅ ７８９．９０ １６．２５ — １．００ ０．１０７

碎屑 Ｄｅｔｒｉｔｕｓ ２２１．４０ — — １．００ ０．０８２

２．２．５　 生产 ／生物量（Ｐ ／ Ｂ）
假设生态系统为稳态［２７］，且 Ｐ ／ Ｂ 被视为总死亡率（Ｚ） ［２８］。 总死亡率（Ｚ）为物种的自然死亡率（Ｍ）和渔

业捕捞死亡率（Ｆ）的总和（Ｚ ＝Ｍ＋Ｆ），使用 Ｐａｕｌｙ′ｓ 经验方程估计 Ｍ［２９⁃３１］：
Ｌｎ（Ｍ） ＝ － ０．０１５２ － ０．２７９ｌｎ（Ｌα） ＋ ０．６５４３ｌｎ（Ｋ） ＋ ０．４６３ｌｎ（Ｔ） （２）

其中 Ｌɑ 和 Ｋ 是 ｖｏｎ Ｂｅｒｔａｌａｎｆｆｙ 公式的参数；Ｔ 为白洋淀年平均地表水温；Ｆ 为经验数据。 采集值 Ｚ 是 Ｐ ／
Ｂ 的估计值。 使用 Ｐａｕｌｙ 的经验公式估算所有未采集鱼类的自然死亡率（Ｍ），并认为其等于总死亡率（Ｚ），因
为捕捞死亡率（Ｆ）不影响这些物种，该 Ｍ 值直接视为 Ｐ ／ Ｂ。
２．２．６　 消耗 ／生物量（Ｑ ／ Ｂ）

该参数表示 １ 年间单位生物量的食物消耗量（Ｑ），即给定功能组每年对其自身生物量的消耗，这些参数

估计来自 Ｆｉｓｈｂａｓｅ 网站（ｗｗｗ．ｆｉｓｈｂａｓｅ．ｏｒｇ）。

３　 研究结果与分析

３．１　 白洋淀中 ＴＰ 和 ＴＮ 年度变化

白洋淀中 ＴＰ 和 ＴＮ 年度变化结果表明，在 １９８２—２０１１ 年间，白洋淀总磷（ＴＰ）浓度均值为（０．７５±０．６６）
ｍｇ ／ Ｌ，ＴＰ 浓度范围为 ０．００—２．６０ｍｇ ／ Ｌ （ｎ＝ ３０）。 １９８８ 年以后，总氮（ＴＮ）浓度的所有值均大于 ２．０ｍｇ ／ Ｌ（平均

值：（１１．２１±８．６４）ｍｇ ／ Ｌ；ｎ＝ ２３；图 ２）。 从 １９９９ 年，ＴＮ、ＴＰ 和叶绿素 ａ 的营养状态指数［３２］ 值都≥５３，白洋淀呈

富营养状态。 湖泊中 ＴＮ：ＴＰ 比值均值为 １６．３１±７．３３（ｎ ＝ ２０），ＴＮ：ＴＰ 比值变化范围为 ４．９５—２６．７６。 从 ２００２
年，因引黄济淀，ＴＰ 和 ＴＮ 的浓度急剧下降。

在 １９８２—２０１１ 年间，白洋淀中 ＴＮ：ＴＰ 比值≥１７ 有 １９ 年，表明磷对浮游藻类生长起限制作用［３３⁃３５］。 在

１９８９、１９９０、１９９２—１９９４、１９９７、１９９９—２００１ 和 ２００４ 年期间 ＴＮ：ＴＰ 比值较低（＜１７），表明氮起限制作用。 但近

几年，当浮游藻类开始生长时，ＴＮ：ＴＰ 比值增高（＞２５），表明磷在一定程度上制约浮游藻类生长。
３．２　 白洋淀中 ＴＰ，ＴＮ，Ｃｈｌ ａ 季节性变化

在 ２００５—２００９ 年，营养条件呈季节波动（图 ３）。 ＴＰ 的浓度最大值出现在秋季，而在春末—夏初和秋

末—冬初季节会快速下降（ ｔ＝ ８．３４６，Ｐ≤０．０１）（图 ３）；而 ＴＮ 浓度最大值出现在夏季，在夏末—秋初会快速下

降。 ＴＮ 浓度在 ２００５—２００９ 年期间呈周期变化（图 ３），这种变化可能与降雨主要集中在夏季有关，夏季降水

期增加了白洋淀水量，将湖泊中氮营养盐稀释。 叶绿素 ａ（Ｃｈｌ ａ）值被用于估算藻类生物量，该值也随季节波
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图 ２　 １９８２—２０１１ 年研究期间白洋淀湖 ＴＰ 和 ＴＮ 的年变化量

Ｆｉｇ．２　 Ａｎｎｕａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ＴＰ ａｎｄ ＴＮ ｉｎ Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ Ｌａｋｅ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ｉｎ １９８２—２０１１

动，在 ２００５—２００９ 年间，Ｃｈｌ ａ 浓度范围为 １１． １—２８５． ３μｇ ／ Ｌ，波动幅度较大（ ＞ ２５ 倍），平均值为（７５． ４４ ±
７３．１９） μｇ ／ Ｌ（ｎ＝ ３５）（图 ３ｃ）。 运用相关分析，结果表明 Ｃｈｌ ａ 值与 ＴＰ 值（ ｒ＝ ０．３７１，Ｐ＜０．０５，ｎ ＝ ３５）呈现显著

相关性，而与 ＴＮ 值的关系（ ｒ＝ ０．７０８，Ｐ＜０．０１，ｎ＝ ３５）会因营养物季节性波动而呈现差异。
３．３　 ＴＰ、ＴＮ 与生物功能组相关性分析

通过 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关性分析结果表明，除大型浮游动物和碎屑外，其余功能组至少与一种营养指标显著相关

（表 ３）。 其中，肉食性鱼类、大型底栖动物、底栖藻类和大型沉水植物与营养指标呈负相关关系；而杂食性鱼类、
草食性鱼类、其他鱼类、小型底栖动物、小型浮游动物和浮游藻类与营养指标呈正相关关系。 浮游藻类与 ＴＮ（ｒ＝
０．６７，Ｐ＜０．０１）和 ＴＰ（ｒ＝０．３７，Ｐ＜０．０５）呈显著正相关，而底栖藻类和大型沉水植物与 ＴＮ（ｒ＝ ０．７７，Ｐ＜０．０１；ｒ＝ ０．６７，
Ｐ＜０．０１）和 ＴＰ（ｒ＝０．５４，Ｐ＜０．０１；ｒ＝０．３６，Ｐ＜０．０５）呈显著负相关，碎屑与营养指标未见相关性（表 ３）。

表 ３　 １２ 个生物功能组和营养指标之间的 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关系数

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｐｅａｒｓｏｎ′ｓ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ １２ ｃｏｍｐａｒｔｍｅｎｔｓ ａｎｄ ｎｕｔｒｉｅｎｔｓ

功能组
Ｃｏｍｐａｒｍｅｎｔｓ

总氮
Ｔｏｔａｌ

Ｎｉｔｒｏｇｅｎ
（ＴＮ）

总磷
Ｔｏｔａｌ

Ｐｈｏｓｐｈｏｒｏｕｓ
（ＴＰ）

功能组
Ｃｏｍｐａｒｍｅｎｔｓ

总氮
Ｔｏｔａｌ

Ｎｉｔｒｏｇｅｎ
（ＴＮ）

总磷
Ｔｏｔａｌ

Ｐｈｏｓｐｈｏｒｏｕｓ
（ＴＰ）

肉食性鱼类 Ｃａｒｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ －０．７３８∗∗ －０．４８０∗∗ 大型浮游动物 Ｍａｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ －０．０１４ ０．２８０

草食性鱼类 Ｏｍｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ０．３９２∗ ０．５４７∗∗ 小型浮游动物 Ｍｉｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ０．７５０∗∗ ０．４８４∗∗

杂食性鱼类 Ｈｅｒｂｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ０．４８７∗∗ ０．１４２ 浮游藻类 Ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ０．６６７∗∗ ０．３６７∗

其他鱼类 Ｏｔｈｅｒ ｆｉｓｈ ０．３８４∗ ０．５４４∗∗ 底栖藻类 Ｐｅｒｉｐｈｙｔｏｎ －０．７６９∗∗ －０．５４２∗∗

大型底栖动物 Ｍａｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ －０．７１８∗∗ －０．４３４∗ 大型沉水植物 Ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅ －０．６７１∗∗ －０． ３６４∗

小型底栖动物 Ｍｉｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ０．５９７∗∗ ０．２６８ 碎屑 Ｄｅｔｒｉｔｕｓ －０．３２１ ０．０２１
　 　 ∗在 ０．０５ 水平相关性显著，∗在 ０．０１ 水平相关性显著
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图 ３　 ２００５—２００９ 年期间白洋淀 ＴＰ，ＴＮ 和 Ｃｈｌ ａ 的季节变化

Ｆｉｇ．３　 Ｓｅａｓｏｎａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ＴＰ， ＴＮ， ａｎｄ Ｃｈｌ ａ ｉｎ Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ Ｌａｋｅ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ｉｎ ２００５—２００９

３．４　 白洋淀浮游和底栖路径能流分析

运用聚类分析结果表明，在 １９９０—１９９１ 年和 ２００５—２００６ 年出现重要断点（α 值为 ０．０１）（图 ４）。 运用时

间序列聚类分析的结果，并考虑所有功能组捕食、生产、消费、捕捞和生物量的变化情况，运用 ＥｗＥ 模型模拟

白洋淀生态系统在 １９８２ 年、１９９０ 年、１９９１ 年、２００５ 年和 ２００６ 年的能流变化，其中使用初级生产和消费来推导

鱼类种群在相应时期的密度，并根据模拟的相关结果探讨富营养化对白洋淀浮游和底栖耦合食物网的结构和

功能变化。
３．４．１　 能流路径时空变化

ＥｗＥ 模型假设系统内物质守恒，运用 ＥｗＥ 模型模拟了不同时期白洋淀生态系统能流图（图 ５）。 能流模

拟结果表明，在白洋淀生态系统中，来自碎屑的能流与来自初级生产者（包括浮游藻类、底栖藻类和大型沉水

植物）的能流同等重要，这表示在白洋淀中碎屑食物链和捕食食物链均发挥重要作用。 碎屑的主要来源是浮

游藻类、底栖藻类和大型沉水植物，这些功能组贡献能量占到碎屑总能流的 ８５．９５％—９７．８４％ （图 ５）。 在白

洋淀中，功能组的最高营养级为 ３．１１。 根据 Ｏｄｕｍ［３６］有关营养级的理论，食物链长度越短，被生物可利用的能

流占比越大。 在白洋淀碎屑生物量计算过程中，综合考虑了浮游植物，底栖藻类和大型植物的初级生产力，白
洋淀碎屑生物量与其他湖泊相比相对较高（２９９．９—４６４．６ｔ ／ ｋｍ２）；此外由于白洋淀属于封闭湖泊，不能进行碎

屑出口，其实际生物量值可能高于报告值。
表 ４ 列出了白洋淀 ＥｗＥ 模型在 １９８２ 年、１９９０ 年、１９９１ 年、２００５ 年和 ２００６ 年模拟后得到主要生态系统参

７　 ６ 期 　 　 　 李华　 等：富营养化对白洋淀底栖⁃浮游耦合食物网结构和功能的影响 　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

图 ４　 １９８２—２０１１ 年时间序列聚类分析结果

Ｆｉｇ．４　 Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｏｆ ｃｈｒｏｎｏｌｏｇｉｃａｌ ｃｌｕｓｔｅｒｉｎｇ ａｎａｌｙｓｉｓ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ ｏｆ １９８２—２０１１

数（表 ４）。 在 １９８２ 年，模拟得到的白洋淀生态系统的总初级净产量（ＴＰＰ）、总初级生产 ／总呼吸（ＴＰＰ ／ ＴＲ）和
总初级生产量 ／总生物量 （ＴＰＰ ／ ＴＢ），其中总生物量 ／系统总生产量（ＴＢ ／ ＴＳＴ）、总生物量（ＴＢ）、连接指数（ＣＩ）
和 Ｆｉｎｎ［３７］循环指数（ＦＣＩ）相对较高，根据生态系统在发育和成熟阶段的特点，表明白洋淀生态系统处于相对

成熟期。
从 １９８２—２００６ 年，ＴＢ 呈减少趋势，且下降比例高达 ６６．３８％；从 １９８２—２００５ 年，ＮＰＰ 和 ＴＳＴ 均呈上升趋

势，但在 ２００６ 年呈显著下降，下降比例分别为 ３５．８４％和 ３５．７１％，该现象可能与 ２００６ 年大型沉水植物生物量

急剧下降导致（图 ５）。
在 １９９０—１９９１ 年间，ＮＰＰ、ＴＰＰ ／ ＴＲ 和 ＴＰＰ ／ ＴＢ 的值高于 １９８２ 年，而 ＴＢ ／ ＴＳＴ、ＴＢ、ＣＩ 和 ＦＣＩ 的值低于

１９８２ 年，这表明白洋淀生态系统可能遭受结构转变，白洋淀生态系统从成熟状态转向发展阶段。
在 ２００５—２００６ 年，ＮＰＰ、ＴＰＰ ／ ＴＲ 和 ＴＰＰ ／ ＴＢ 的值高于 １９９１ 年，而 ＴＢ ／ ＴＴ、ＴＢ、ＣＩ 和 ＦＣＩ 的值低于 １９９１

年，这表明白洋淀生态系统可能仍处于发展阶段。 从 ２００５—２００６ 年，白洋淀的生态系统状况从发展阶段转向

成熟阶段。 这可能与白洋淀在这一时期实施了一系列生态恢复工程的结果，如跨流域调水，面源控制以及渔

业发展限制政策。
从白洋淀生态系统 ＣＩ、总路径（ＴＰ）、路径平均长度（ＭＬＰ）、ＦＣＩ 和 Ｆｉｎｎ 的平均路径长度（ＦＭＰＬ）的时间

变化来看，尽管白洋淀生态系统的规模增加，但生态系统内部的网状结构趋于减弱，例如：从 １９８２—２００５ 年，
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ＦＣＩ 值从 ６．８８ 下降到 ０．９４，但在 ２００６ 年略有增加。
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图 ５　 １９８２ 年，１９９０ 年，１９９１ 年，２００５ 年和 ２００６ 年白洋淀营养物质能量流程图

Ｆｉｇ．５　 Ｅｎｅｒｇｙ ｆｌｏｗ ｉｎ ｔｒｏｐｉｃ ｌｅｖｅｌ ｉｎ Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ Ｌａｋｅ ｉｎ １９８２， １９９０， １９９１， ２００５， ａｎｄ ２００６ ｙｅａｒｓ

Ｙ 轴的方向与每个框的 ＴＬ 功能一致。 每个框的面积与生物量的对数成比例。 Ｂ 为生物量，Ｂｉｏｍａｓｓ；Ｐ 为生产量，Ｐｒｏｄｕｃｔｉｖｉｔｙ； Ｑ 为消费量，

Ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ。 流量表示为 ｔ ｋｍ－２ ａ－１。 箭头反映每一组能量流动的方向；交点处的实心点表示两个流的连接

表 ４　 １９８２ 年，１９９０ 年，１９９１ 年，２００５ 年和 ２００６ 年的主要参数统计

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｔｈｅ ｍａｉｎ ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓ ｐａｒａｍｅｔｅｒ ｉｎ ｔｈｅ １９８２、１９９０、１９９１、２００５、２００６ ｙｅａｒｓ

参数（单位或缩写）
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ （Ｕｎｉｔ ｏｒ ａｂｂｒｅｖａｔｉｏｎ） １９８２ １９９０ １９９１ ２００５ ２００６

发展阶段
Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ

ｓｔａｇｅ

成熟阶段
Ｍａｔｕｒｅ
ｓｔａｇｅ

消耗总和

Ｓｕｍ ｏｆ ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ （ＳＣ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
３４９８．５０ ３８５６．５１ ４０２６．２１ ４８６５．２１ ４４１８．００

输出总和

Ｓｕｍ ｏｆ ｅｘｐｏｒｔ （ＳＥ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
３８０９．８４ ６２５０．８３ ６１１３．９０ ２３１３５．５８ １５１００．５５

呼吸流入能量总和

Ｓｕｍ ｏｆ ｒｅｓｐｉｒａｔｉｏｎ ｆｌｏｗ （ＳＲＦ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
２５７９．９１ ２８５３．６１ ２９８０．７０ ３６１８．０７ ３３２３．０８

流入碎屑的能量总和

Ｓｕｍ ｏｆ ｄｅｔｒｉｔｕｓ ｆｌｏｗ （ＳＦＤ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
５５４１．１７ ８０８２．７５ ８０２０．０８ ２５３９６．６６ １７１４３．６１
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续表

参数（单位或缩写）
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ （Ｕｎｉｔ ｏｒ ａｂｂｒｅｖａｔｉｏｎ） １９８２ １９９０ １９９１ ２００５ ２００６

发展阶段
Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ

ｓｔａｇｅ

成熟阶段
Ｍａｔｕｒｅ
ｓｔａｇｅ

系统总生产量

Ｔｏｔａｌ ｓｙｓｔｅｍ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ （ＴＳＴ ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
１５４２９．４０ ２１０４３．７０ ２１１４０．８８ ５７０１５．５２ ３９９８５．２４

生产总和

Ｓｕｍ ｏｆ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ （ＳＰ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
８６８９．８５ ８８７１．６３ ８８０８．３６ ２７５７５．９８ １７７２８．２０

捕食者的平均营养级
Ｍｅａｎ ｔｒｏｐｈｉｃ ｌｅｖｅｌ ｆｏｒ ｃｏｎｓｕｍｅｒｓ （ＭＴＬＣ） ２．４１ ２．４３ ２．４５ ２．３７ ２．３２

净初级生产总值

Ｎｅｔ ｐｒｉｍａｒｙ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ （ＮＰＰ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
８４７０．９６ ８５６８．０４ ８６４０．１０ ２７３０１．８８ １７５１６．８８ 高 低

总初级生产 ／ 总呼吸
Ｔｏｔａｌ ｐｒｉｍａｒｙ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ／ Ｔｏｔａｌ ｒｅｓｐｉｒａｔｉｏｎ （ＴＰＰ ／ ＴＲ） １．２８ ２．０３ ２．８８ ７．５５ ５．２７ ≥１ ｏｒ ≤１ ≈１

食物网系统生产

Ｎｅｔ ｓｙｓｔｅｍ ｐｒｏｄｕｃｔｉｖｉｔｙ （ＮＳＰ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
５８９１．０５ ５７８６．４２ ５５８７．４０ ２３６８３．８１ １４１９３．８０

总初级生产量 ／ 总生物量
Ｔｏｔａｌ ｐｒｉｍａｒｙ ｐｒｏｄｕｃｔｉｖｉｔｙ ／ Ｔｏｔａｌ Ｂｉｏｍａｓｓ （ＴＰＰ ／ ＴＢ） １．９２ ２．３７ ２．４２ １６．７０ １１．８１ 高 低

总生物量

Ｔｏｔａｌ Ｂｉｏｍａｓｓ （ＴＢ） ／ （ ｔ ／ ｋｍ２）
４４１０．９５ ３６４３．９８ ３５４８．１９ １６３４．７９ １４８２．７３ 低 高

总消费量

Ｔｏｔａｌ Ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ （ＴＣ） ／ （ ｔ ｋｍ－２ ａ－１）
１．１３ １．１３ １．１３ １．１３ １．１３

连接指数
Ｃｏｎｎｅｃｔｉｏｎ ｉｎｄｅｘ （ＣＩ） ０．２９ ０．２８ ０．２８ ０．２７ ０．２７ 低 高

系统杂食指数
Ｓｙｓｔｅｍ ｏｍｎｉｖｏｒｏｕｓ ｉｎｄｅｘ （ＳＯＩ） ０．０３ ０．０３ ０．０３ ０．０４ ０．０４

总路径
Ｔｏｔａｌ ｐａｔｈｗａｙ （ＴＰ） ６６．００ ６３．００ ６１．００ ６０．００ ５８．００

路径的平均长度
Ｍｅａｎ ｌｅｎｇｔｈ ｆｏｒ ｔｈｅ ｐａｔｈｗａｙ （ＭＬＰ） ２．９７ ２．９１ ２．８７ ２．８３ ２．８０

Ｆｉｎｎ 的循环指数
Ｆｉｎｎ ｃｙｃｌｅ ｉｎｄｅｘ ＦＣＩ （％总生产量） ６．８８ ２．３７ ２．４９ ０．９４ １．２２ ０—０．１ ＞０．５

Ｆｉｎｎ 的平均路径长度
Ｆｉｎｎ ｍｅａｎ ｌｅｎｇｔｈ ｆｏｒ ｔｈｅ ｐａｔｈｗａｙ （ＦＭＰＬ） １６．０３ ２．３１ ２．３３ ２．１３ ２．１７

３．４．２　 ＴＰ、ＴＮ 与生物功能组生物量的回归分析

通过多元回归分析，１２ 个功能组与 ＴＮ、ＴＰ 的回归模型拟合情况和显著性较好（表 ５）。 其中肉食性鱼类、
大型底栖动物、小型底栖动物、小型浮游动物、浮游藻类、底栖藻类、大型沉水植物与白洋淀中 ＴＮ、ＴＰ 拟合出

线性模型；而草食性鱼类、杂食性鱼类、其他鱼类、大型浮游动物和碎屑与湖泊中 ＴＮ、ＴＰ 拟合出非线性模型，
建立了富营养程度与白洋淀各功能组初级生产力与功能组生物量之间的关系。 从浮游藻类、底栖藻类的回归

方程可知，浮游藻类生物量会随 ＴＮ、ＴＰ 浓度的增加而增加，而底栖藻类生物量会因 ＴＮ、ＴＰ 的增加而减小，这
是由于 ＴＮ、ＴＰ 增加浮游藻类大量增加，进而减少到达水体底部的光照强度，使底栖藻类的生长受到光限

制［３８⁃３９］。 在一定条件下，通过回归方程带入 ＴＮ、ＴＰ 值就能计算出各功能组生物量。
３．４．３　 生态效率（ＥＥ）

在 １９８２—２０１１ 年间，白洋淀生态系统中的生态效率（ＥＥ）存在很大差异（表 ６），其中大部分消费者 ＥＥ 都

接近 １，这表明消费者能同化食物中的能量。 从 １９８２ 年到 ２００６ 年，浮游藻类的 ＥＥ 从 ０．６７８ 下降到 ０．１００，这
表明大部分浮游藻类出现了死亡，这可能与富营养化造成浮游藻类大量爆发，进而引起浮游动物捕食压力下

降。 一方面，富营养化引起浮游藻类生物量增加，导致浮游藻类供过于求，过剩中的大部分浮游藻类自然凋亡

通过沉降成为碎屑，在 １９９１ 年碎屑生物量高达 ４６４．６ｔ ／ ｋｍ２（图 ５）。 另一方面，在湖泊生态系统中，通过细菌

和原生动物等微生物功能组未包括在本研究中（因数据缺乏），浮游藻类的 ＥＥ 较低可能与功能组分析中未包

含细菌也有一定关系，细菌生产可能占湖泊中总初级生产量的 ８％—３０％。 这有待于进一步研究。
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表 ５　 白洋淀 １２ 个功能组和 ＴＰ、ＴＮ 之间的多元回归分析

Ｔａｂｌｅ ５　 Ｍｕｌｔｉｐｌｅ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ １２ ｃｏｍｐａｒｔｍｅｎｔｓ ａｎｄ ｎｕｔｒｉｅｎｔｓ ｉｎ Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ Ｌａｋｅ

功能组
Ｃｏｍｐａｒｍｅｎｔｓ

回归方程
Ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ｅｑｕａｔｉｏｎ

相关性
Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ

显著性
Ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｃｙ

肉食性鱼类 Ｃａｒｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ｙ＝ １．９６６－０．０３２ｘ１－０．１４６ｘ２ Ｒ２ ＝ ０．９７４ ０．０１３

草食性鱼类 Ｏｍｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ｙ＝ ６．２１９＋３６．３９２ｘ２－０．０７２ｘ２１－３８．０６２ｘ２ ２＋１．８８７ｘ１ｘ２ Ｒ２ ＝ １．０００ ０．０００

杂食性鱼类 Ｈｅｒｂｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ｙ＝ ３．２１２－２．５４７ｘ２＋０．０１４ｘ２１＋３．１１３ｘ２ ２－０．２１１ ｘ１ｘ２ Ｒ２ ＝ １．０００ ０．０００

其他鱼类 Ｏｔｈｅｒ ｆｉｓｈ ｙ＝ ３．２２１１＋１５．８８１ｘ２－０．０３１ ｘ２１－１６．５０９ ｘ２ ２＋０．８１０ｘ１ｘ２ Ｒ２ ＝ １．０００ ０．０００

大型底栖动物 Ｍａｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ｙ＝ ２９．０３０－０．６６６ｘ１－２．２１９．ｘ２ Ｒ２ ＝ ０．９９６ ０．００４

小型底栖动物 Ｍｉｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ｙ＝ １．３６６＋０．０５９ｘ１－０．０４３ｘ２ Ｒ２ ＝ ０．９８０ ０．０２０

大型浮游动物 Ｍａｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｙ＝ ５．１９３＋３５．１１０ｘ２－０．０７６ｘ２１－３６．３９１ｘ２ ２＋１． ０７５ｘ１ｘ２ Ｒ２ ＝ １．０００ ０．０００

小型浮游动物 Ｍｉｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｙ＝ ０．５１１＋０．０１４ｘ１＋０．０６６ｘ２ Ｒ２ ＝ ０．９９２ ０．００８

浮游藻类 Ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｙ＝ ５．６６５＋０．９３９ｘ１＋１．５０５ｘ２ Ｒ２ ＝ １．０００ ０．０００

底栖藻类 Ｐｅｒｉｐｈｙｔｏｎ ｙ＝ ２７．１９３－０．５０９ｘ１－３．６０２ｘ２ Ｒ２ ＝ ０． ９５５ ０．０４５

大型沉水植物 Ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅ ｙ＝ ４３８１．７３８－１３５．６５８ｘ１－２０２．４３２ｘ２ Ｒ２ ＝ ０．９９９ ０．００１

碎屑 Ｄｅｔｒｉｔｕｓ ｙ＝ ３９３．０３１＋３９８．４９２ｘ２－１．２４３ｘ２１－４３６．６９７ｘ２ ２＋２３．９１３ｘ１ｘ２ Ｒ２ ＝ １．０００ ０．０００

　 　 ｘ１：ＴＮ 总氮，Ｔｏｔａｌ ＮｉｔｒｏｇｅｎＴＮ；ｘ２：ＴＰ 总磷，Ｔｏｔａｌ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｏｕｓ

表 ６　 白洋淀各功能组生态效率时间变化

Ｔａｂｌｅ ６　 Ｔｈｅ ｔｅｍｐｏｒａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｆｏｒｅｃｏｔｒｏｐｈｉｃ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｉｅｓ ｏｆ ｅａｃｈ ｃｏｍｐａｒｔｍｅｎｔｓ ｉｎ Ｂａｉｙａｎｇｄｉａｎ Ｌａｋｅ

生态效率 Ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ ｅｃｏｔｒｏｐｈｉｃ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｉｅｓ １９８２ １９９０ １９９１ ２００５ ２００６

肉食性鱼类 Ｃａｒｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ０．７２７ ０．８７６ ０．８６３ ０．８６４ ０．８３４

草食性鱼类 Ｏｍｎｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ０．８４３ ０．９４３ ０．９２７ ０．８２１ ０．８０１

杂食性鱼类 Ｈｅｒｂｉｖｏｒｏｕｓ ｆｉｓｈ ０．６１４ ０．９３４ ０．９１１ ０．９０８ ０．８７８

其他鱼类 Ｏｔｈｅｒ ｆｉｓｈ ０．５９８ ０．５７０ ０．５６２ ０．７９２ ０．７４２

大型底栖动物 Ｍａｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ０．６１６ ０．７５６ ０．７４１ ０．９１５ ０．９０５

小型底栖动物 Ｍｉｃｒｏｂｅｎｔｈｏｓ ０．５１５ ０．８２６ ０．８０９ ０．９２８ ０．９１８

大型浮游动物 Ｍａｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ０．６５６ ０．７１４ ０．７０３ ０．９３９ ０．９２９

小型浮游动物 Ｍｉｃｒｏｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ０．６２５ ０．６３５ ０．６２５ ０．６３５ ０．６１５

浮游藻类 Ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ０．６７８ ０．３７３ ０．３５８ ０．１０２ ０．１００

底栖藻类 Ｐｅｒｉｐｈｙｔｏｎ ０．１２３ ０．２１９ ０．２４６ ０．２６９ ０．３１９

大型沉水植物 Ｍａｃｒｏｐｈｙｔｅ ０．５４７ ０．１３１ ０．１０６ ０．１０７ ０．０７０

碎屑 Ｄｅｔｒｉｔｕｓ ０．３１３ ０．２２７ ０．２４５ ０．０８９ ０．１１９

在食物来源（浮游动物、底栖动物、浮游藻类、底栖藻类、大型沉水植物和碎屑）中，浮游动物和底栖动物

具有较高 ＥＥ 值，其能量流可被传递到较高营养级；但浮游藻类和碎屑的能量流难以到达更高营养级上（表
６），且在自然生态系统中生态效率值不可能超过 ０．５。 在白洋淀中，肉食性鱼类是最高的捕食者（不包括鸟

类），适度捕捞有助于其 ＥＥ 值升高，因此适度捕捞可以增强白洋淀生态系统中能量的利用效率。 从 １９８２—
２００６ 年，肉食性鱼类的营养级分别为 ３．１１、３．０８、３．０６、３．０３ 和 ３．０１，在这二十几年内营养级呈下降趋势，这可

能与富营养化造成的生物多样性减少有关，并且鱼类种群结构趋于小型化和结构单一化。
由于白洋淀为浅水草型湖泊，大型挺水和沉水植物生物量相对较高，而白洋淀中草食性鱼种群数量相对

较少，因此多数大型挺水和沉水植物不能作为食物来源，仅有小部分作为食物来源进入下一营养级，多数挺水

和沉水植物成为碎屑来源，然后通过碎屑食物链再循环进入生态系统或沉积在湖底。

４　 结论

基于底栖⁃浮游耦合食物网概念模型，构建了白洋淀 ＥｗＥ 模型，模拟了 １９８２—２０１１ 年间白洋淀生态系统

的结构和功能变化，运用相关分析和回归分析方法，明晰了富营养化对白洋淀底栖⁃浮游耦合食物网的影响，
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主要结论如下：
（１）从 １９９９ 年之后白洋淀一直处于富营养化状态；尤其是在 １９９９—２００１ 年间富营养化情况严重，这与

２０ 世纪 ８０ 年代以来，白洋淀流域工业、农业和水产养殖活动的迅速发展导致大量外源营养物质（从扩散和点

源）流入白洋淀有关；２００２ 白洋淀因干淀引入黄河水，使得白洋淀 ＴＮ、ＴＰ 浓度迅速下降，此后随着流域内生

产和生活大量排放污染物，ＴＮ、ＴＰ 又呈上升趋势，但在 ２００９ 年以后 ＴＮ、ＴＰ 浓度再次呈现下降趋势。
（２）ＥｗＥ 模型模拟结果表明从 １９８２—２００６ 年，在 １９８２ 年白洋淀生态系统处于相对成熟期，此后由于营

养条件变化白洋淀生态系统从成熟状态转向发展阶段；从 ２００５—２００６ 年，白洋淀的生态系统状况又从发展阶

段转向成熟阶段；时间变化来看，尽管白洋淀生态系统的规模增加，但生态系统内部的网状结构趋于减弱。
（３）运用 Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析结果表明，浮游植物与 ＴＮ（ ｒ ＝ ０．６７，Ｐ＜０．０１）和 ＴＰ（ ｒ ＝ ０．３７，Ｐ＜０．０５）呈显著正

相关，而底栖藻类和大型沉水植物与 ＴＮ（ ｒ＝ ０．７７，Ｐ＜０．０１；ｒ＝ ０．６７，Ｐ＜０．０１）和 ＴＰ（ ｒ＝ ０．５４，Ｐ＜０．０１；ｒ＝ ０．３６，Ｐ＜
０．０５）呈显著负相关。 因此，富营养化是白洋淀底栖初级和次级生产力向浮游初级和次级生产力转变的主要

驱动力。
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