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热分层—低氧驱动水库鱼群生境压缩与空间聚集格局变化 

——以牛头山水库为例*
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摘  要：为了解牛头山水库季节性热分层诱发的深水低氧如何影响鱼群在垂向与水平两个空间维度上的分布格局，本研究于

2025 年开展水声学航测与刺网试捕，并结合水温/溶氧剖面监测，分析鱼群垂向生境压缩和空间聚集格局变化。针对传统相关

分析难以区分鱼群垂向上移是否源于低氧回避的问题，本文构建零模型（null model），检验鱼群对低氧水层的占用是否低于随

机期望；同时将水平鱼群聚集热点转化为站点尺度的聚集强度指标，通过多元线性回归模型（LM）分析其对水深结构和低氧程

度的响应。结果表明，在垂向分布上，四个月份鱼群垂向分配结构存在显著差异（PERMANOVA，P=0.001，R²=0.277）；分层

期（5 月、10 月）鱼群分布垂向质心（Zc）显著变浅且离散度降低（中位数 7.54 m；混合期 12.19 m；ΔZc=-4.65 m），零模型

分析表明，在 3 mg/L 低氧阈值下，鱼群对深水低氧层的利用总体低于随机期望。在水平分布上，鱼群聚集热点在多个月份出现

在河库过渡带（S3 站点）；多元线性回归模型显示鱼群聚集强度与水深呈倒 U 型（最优水深 D∗≈14.4 m），且在控制水深结

构与季节差异后，低氧胁迫亏缺量（DOdef ）与鱼群聚集强度呈负向关系（β=-1.151±0.444，P=0.022）。本研究建立的零模型检

验与聚集强度量化框架，为识别鱼群低氧回避及空间聚集响应提供了方向性证据，可为类似中深水山谷河道型水库分层期鱼类

栖息地监测及低氧风险识别提供依据。 

关键词：水体热分层；深水低氧；水声学；生境压缩；鱼群空间分布；河库过渡带；零模型 
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Abstract: This study examined the effects of deep-water hypoxia induced by seasonal thermal stratification on the vertical and 

horizontal distribution of fish. In 2025, hydroacoustic surveys and gillnet sampling were conducted at Lake Niutoushan Reservoir, 

together with synchronous measurements of vertical profiles of water temperature and dissolved oxygen. We analyzed the 

compression of vertical fish habitat and changes in fish spatial aggregation patterns. Conventional correlation analysis could not 

effectively test whether the upward shift in fish distribution was driven by hypoxia avoidance. To address this issue, we 

constructed null models to test whether fish used hypoxic water layers less frequently than expected by chance. We also converted 

horizontal fish aggregation hotspots into station-scale aggregation intensity indices and applied multiple linear regression models 

(LMs) to examine the relationships between fish aggregation intensity and water depth structure and hypoxia intensity. Results 
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showed that vertical fish distribution patterns differed significantly among the four survey months (PERMANOVA, P = 0.001, 

R² = 0.277). During the thermal stratification period (May and October), the vertical centroid depth (Zc) of fish distribution 

became significantly shallower and less dispersed, with a median depth of 7.54 m. In contrast, the median value was 12.19 m 

during the water mixing period, representing an upward shift of 4.65 m (ΔZc = −4.65 m). Null model analysis confirmed that fish 

used deep hypoxic layers less often than expected by chance under a dissolved oxygen threshold of 3 mg/L. Horizontally, fish 

aggregation hotspots consistently appeared in the river–reservoir transition zone (site S3) across multiple survey months. The LM 

results revealed an inverted U‑shaped relationship between fish aggregation intensity and water depth, with an estimated optimal 

depth (D*) of approximately 14.4 m. After controlling for water depth structure and seasonal differences, oxygen stress deficit 

(DOdef) showed a significant negative correlation with fish aggregation intensity (β = −1.151 ± 0.444, P = 0.022). This study 

constructed an analytical framework combining null model testing and aggregation intensity quantification. The findings provide 

clear evidence for identifying fish avoidance behavior toward hypoxia and their spatial aggregation responses. This framework 

can support habitat monitoring and hypoxia risk assessment for fish communities in medium‑to‑deep valley‑type reservoirs during 

thermal stratification periods. 

Keywords: Water-column thermal stratification; deep-water hypoxia; hydroacoustics; habitat compression; fish spatial 

distribution; river–reservoir transition zone; null model 

 

季节性热分层是驱动中深水山谷河道型水库垂向环境异质性的关键热力学过程[1]。在全球变暖与热浪

频发背景下，水库深层水体脱氧现象日益加剧，成为威胁水质安全、鱼类栖息地完整性和水库生态系统稳

定性的重要生态问题[2-3]。已有研究表明，分层形成后，温跃层抑制水体垂向混合与复氧，深水区容易发生

低氧累积，从而改变鱼类可利用生境[14-6]；对于具有明显纵向水深梯度的河道型水库而言，热分层和低氧

不仅可能压缩鱼群的垂向可利用水层，也可能通过改变不同水深带和河库过渡带的适宜含氧空间，进一步

影响鱼群水平聚集格局。 

近年来，湖库鱼类时空分布的生态研究已从资源量评估逐渐转向鱼群时空异质性、栖息地压缩及环境

梯度响应机制的识别[7,10-11]。水声学调查为连续刻画鱼群垂向与水平分布提供了有效手段，并已广泛用于

湖库鱼类资源评估和空间分布研究[8-9]。但现有研究多侧重鱼类资源量、密度热点或环境因子的统计相关，

较少在同一观测框架下同时检验热分层—低氧对鱼群垂向生境压缩与水平热点重分配的联合作用。尤其是

在分层期，鱼群垂向分布重心上移可能同时受到总水深、温跃层位置、食物资源和低氧边界等因素影响，

仅依据鱼群分布与环境因子的相关关系，仍难以判断鱼群是否对低氧水层存在低于随机期望的实际回避。 

牛头山水库地处亚热带，属中深水山谷河道型水库，库区纵向延伸明显，水深梯度较大，具备形成季节性

热分层的气候和地形基础。本文以牛头山水库为对象，结合水温—溶解氧剖面、水声学调查，并以刺网试

捕结果辅助解释鱼类组成，分析热分层和氧分层背景下鱼群垂向与水平分布格局。针对鱼群垂向上移是否

真正反映低氧回避这一问题，本文采用零模型检验观测到的低氧层占用比例是否低于随机期望[12-13]；并结

合“阈值+连通域”的斑块化方法与多元线性回归模型(LM)，分析牛头山水库鱼群水平聚集格局及其对水深

条件和低氧程度的响应[14]。 

本文拟回答以下两个科学问题：（1）分层期深水低氧是否驱动鱼群垂向分布重心上移，鱼群对低氧

层的占用是否低于随机期望？（2）鱼群水平聚集热点是否在河库过渡带等特定水深区域重复出现，其强

度是否受水深条件与低氧程度的共同约束？ 

1 材料与方法 

1.1 研究区 

牛头山水库（28°50′N，121°18′E）位于浙江省临海市，是一座以防洪、供水为主，兼顾灌溉与发电的

大（Ⅱ）型水库，集水面积 254 km²，总库容 3.03×10⁸ m³。库区呈典型河道型峡谷特征，纵向水深梯度明

显，具备形成稳定温跃层的中深水地形基础[1]。 



为比较不同热结构状态下鱼群空间分布差异，沿库区纵向梯度布设 6 个固定监测断面（S1–S6，图 1），

并使用声呐水深测量仪 (SM-5A) 测定每次采样各站点水深。河库过渡带的判定主要依据库区纵向地形、

水深梯度和采样站点空间位置综合确定。 

 

图 1 牛头山水库位置、环境与刺网试捕监测断面（S1~S6）及水声学航测样带 

Fig.1 Location and environmental setting of the Niutoushan Reservoir, together with monitoring transects (S1–

S6) for gillnet sampling and acoustic survey tracklines 

 

1.2 数据获取 

1.2.1水声学探测  本研究使用 DT-X 分波束测深仪（BioSonics, Seattle, WA, USA）开展水声探测，并同

步记录 GPS 坐标。于 2025 年 2、5、10 月与 11 月开展 4 次水声学航测。四次航测均使用同一台设备与同

一换能器安装方式，且采集参数保持一致。每次航测开始前根据实测水温与 pH 等参数校正声速及吸收系

数以降低环境差异对声波传播损失计算的影响[15]。水声学航测采用锯齿形样带（zigzag transects），航速

控制在 7~9 km/h[9]（图 1）。各航次依据 Aglen[16]方法计算的覆盖度指数（degree of coverage，Λ）均大于

6（附录Ⅰ），以保证对鱼群斑块化分布（Spatial patchiness）的高分辨率刻画能力[10]。在声学分析软件 Visual 

Analyzer 4.3 中对所有航次采用一致的单目标检测与回波处理参数，其中回波阈值（Echo Threshold）为-

60 dB。对所有回声图进行人工检查与编辑，剔除表层/近底盲区（1 m）及船噪、气泡等高干扰回波[9]。 

2.2.2 环境剖面获取与刺网调查  本研究于 2025 年全年在 S1~S6 采样站点开展水环境垂向剖面测定。

现场使用 YSI ProDSS 多参数水质分析仪获取水温和溶解氧剖面数据，同时使用藻类野外荧光分析仪 BBE

获取叶绿素 a 剖面数据。测定时，将仪器探头由表层缓慢匀速下降至目标深度，在下降过程中连续记录

水体垂向变化数据。为保证垂向剖面数据的分辨率和稳定性，每下降 1 m 记录 3 个样本点。温跃层依据

水温垂向梯度进行判定。根据连续测定获得的水温剖面，计算相邻深度之间的水温变化率，并将水温随深

度快速下降、垂向梯度明显增大的水层界定为温跃层。 

在开展声学航测的月份，同步开展刺网调查，辅助解释该水库中的鱼类组成。于水深大于 2 m 站点

的敞水区表层、中层和下层布设多网目刺网组合，布设深度分别为 0.5、5 和 10 m。为提高不同月份和站

点间渔获数据的可比性，各站点采用相同规格的刺网组合。刺网组合包括单层刺网和三层刺网两类。其中，

单层刺网由 13 种网目规格依次连接组成，网目规格分别为 1.00、1.25、1.60、2.00、2.50、3.10、3.90、

4.80、5.80、7.00、8.60、11.00 和 13.80 cm。每种网目规格的网片长度为 10 m，高度为 2 m，整套单层

刺网总长度为 130 m。三层刺网由 5 种网目规格依次连接组成，网目规格分别为 4、6、8、10 和 12 cm，

每种网目规格的网片长度为 100 m，整套三层刺网总长度为 500 m，高度为 2 m。 

1.3 数据处理 

1.3.1鱼群垂向分布指标计算  采用 Haversine[17]公式计算声学片段到固定站点的球面距离，考虑到站点

归属的空间合理性，进一步设置声学片段归属到固定站点距离阈值为 1 km（站点间距中位数为 1.5 km）。

本文以每个 30 min 声学片段为基本分析单元，基于鱼群体积密度 FPCM（ins./1000 ㎡）描述鱼群垂向分



布。首先将有效水柱按 2 m 深度间隔进行分箱，剔除表层和近底盲区后，计算各深度箱 FPCM 占该片段

全水柱 FPCM 总量的比例，由此得到该片段的鱼群垂向分配结构。该结构反映鱼群在不同深度层中的相

对利用比例，并用于比较不同采样月份鱼群垂向分布形态差异。不同月份间鱼群垂向分配结构的差异采用 

PERMANOVA 检验[18]。 

为表征鱼群垂向分布重心，本文进一步计算各声学片段的密度加权平均深度（ Zc）： 

Zc,i=
∑ F

ni
j=1

PCMijzj

∑ F
ni
j=1

PCMij
 式中，𝑍𝑐,𝑖 为第 (i) 个声学片段的鱼群垂向分布重心；(FPCMij) 为第 (i) 个声学片段

在第 (j) 个深度箱中的鱼群体积密度；(zj) 为第 (j) 个深度箱的中心深度；(ni) 为该声学片段的有效深度

箱数。Zc 值越小，表示鱼群分布重心越靠近表层；Zc 值越大，表示鱼群分布重心越深。 

同时，为描述鱼群主要分布水层范围，计算每个声学片段的 80% 核心分布区间。具体而言，在所有

连续深度区间中，选取累计 FPCM 相对贡献比例达到或超过 80% 且区间宽度最小的深度范围，作为该

片段鱼群的 80% 核心分布区间。该指标用于表征鱼群主要利用水层的上、下边界及其垂向压缩程度。 

为比较不同热结构状态下鱼群垂向分布重心变化，本文将热分层较明显月份（5 月和 10 月）与混合较充

分月份（2 月和 11 月）的 Zc 中位数进行比较，并以二者差值表示鱼群垂向分布重心的变化幅度。当差

值为负时，表示热分层较明显月份鱼群垂向分布重心较混合较充分月份更浅，即存在整体上移现象。 

1.3.2 鱼群水平分布 IDW 插值可视化与高值斑块强度计算  在 ArcGIS 中，对水平密度 FPUA（ins./1000

㎡）做反距离加权插值（IDW）以满足鱼群水平分布可视化[19-20]。相应设置为幂指数 p
IDW

=2；可变邻域

（最多 12 个点）；最大搜索半径 1000 m；输出像元大小约 21.197 m；水域边界作为掩膜。 

考虑到 IDW 插值法局限性，本研究参考水声学与 GIS 空间建模相结合的鱼类空间分布研究思路[14]，

采用“阈值+连通域”的斑块化方法识别鱼群聚集热点。投影坐标系为 UTM 51N（EPSG:32651），对声学指

标 FPUA，在全库范围内构建 100 m 网格。仅保留满足 FPUA（ins./1000 ㎡）≥0.1 的观测点。对每个非空

格网，取其中 FPUA 的 90% 分位数作为该格网的鱼群高值强度记为Vg，以降低极端值对结果的影响。

随后，在每个月份内，按格网高值强度排序，选取排名前 10% 的格网作为候选热点格网，并按照 8 邻域

连通关系将相邻候选热点格网聚类为鱼群聚集热点斑块（p）。 

 

SUM𝑝 = ∑ Vg

g ∈ p

 (1) 

式中，SUMp 为热点斑块 (p) 的斑块强度；(g) 表示属于斑块 (p) 的候选热点格网。SUMp 越大，表示该

热点斑块内鱼群高密度格网的累积强度越高。 

进一步将热点斑块归属到采样站点，热点中心以格网强度加权质心表示，本文对斑块归属基准取 R 

=1km。在此基础上，为表征站点层面的鱼群聚集强度，计算鱼群分布累积斑块强度（cumulative patch 

intensity，CPI）。设月份 m、站点 s 下所有归属斑块集合为 B(m,s)，CPI 定义为 

 

CPI(m,s)= ∑ SUMp

p ∈(m,s)

 (2) 

1.4 模型构建 

1.4.1 零模型构建 为检验鱼群是否系统性回避低氧层，以上文定义的 FPCM 垂向分配结构为基础，分别

以 3 和 5 mg/L 作为溶解氧阈值，计算各声学片段中 FPCM 位于阈值以下水层的比例。随后，在保持单

个声学片段 FPCM 垂向分配形状基本不变的前提下，随机化其与溶解氧剖面的深度对应关系，生成零分

布，并据此计算标准化效应量（standardized effect size，SES）[12-13]，SES 为观测低氧层占用比例与零模型

期望均值之差，再除以零分布标准差。考虑到 Kalyuzhny[13]指出循环回接可能破坏原有结构并抬高假阳性

风险，本文构建一组约束条件递进的零模型。 



（1）整体循环位移零模型(cyclic-shift null model)，该模型借鉴生态学中沿有序轴实施 cyclic shift 随

机化的思路，将每个声学片段的垂向分配向量视为首尾相接的循环序列，在保持分布形状和总量不变的条

件下，对整个向量进行所有可能的循环位移。若声学片段共有 n 个有效深度箱，则位移量为s =0, 1, …, n-1。 

（2）边界受限的非循环位移零模型（boundary-constrained non-cyclic shift null model)：该模型同样对

整个垂向分配向量实施整体平移，但不允许在表层和底层发生循环回卷。位移量定义为

s = -(n-1), …, -1, 0, 1, …, (n-1)。每一次位移后，超出有效水柱范围的 FPCM 部分被剔除，仅保留仍位于有

效水柱内的部分；随后对保留部分按其总和重新归一化，使其相对贡献之和为 1，并据此重新计算阈值以

下水层占用比例。所有允许非循环位移状态下得到的阈值以下水层占用比例共同构成该声学片段在 M2 

下的零分布。 

（3）热结构自适应约束零模型（thermostructure-adaptive constrained null model） 该模型在前述基础

上进一步引入热结构约束，对可识别出三个有效热结构层段的样本，将鱼群垂向分配向量划分为表混层、

温跃层和下层滞温层；对仅识别出单一显著降温带、无法稳定划分为三个有效层段的样本，则将鱼群垂向

分配向量划分为上下两层，在给定有效水层中循环位移。若样本被分成 K 个水层，第 K 层内部位移量定

义为：sk = 0, 1, …, nk - 1。 

本文分别在不同溶解氧阈值和不同零模型下计算各声学片段的 SES，并统计 (SES<0) 的片段比例。

进一步采用单侧二项检验检验 (SES<0) 的片段数是否显著高于随机期望（0.5）。若检验显著，则认为鱼

群对阈值以下水层的实际利用低于零模型期望，存在方向一致的低氧回避信号。 

1.4.2 多元线性回归模型（Multiple Linear Regression, LM）构建 为分析水深地形及环境因子对鱼群水平聚

集强度的影响，以站点×月份尺度（2025 年 2、5、10 月和 11 月；S2~S6；n=20）的log1pCPI为响应变量

（y = log1pCPI），构建多元线性回归模型[21]。首先建立水深结构与季节背景的基准模型： 

𝑙𝑜𝑔1𝑝𝐶𝑃𝐼𝑚,𝑠 = 𝛽0 + 𝛽1𝐷𝑠 + 𝛽2𝐷𝑠
2 + 𝛾𝑚 + 𝜀𝑚,𝑠 

其中，CPIₘ,ₛ 为月份 m、站点 s 的累积斑块强度，β₀ 为截距项；β₁ 和 β₂ 分别表示水深一次项和二次项

的回归系数；γₘ 为月份固定效应，用于控制不同月份的季节背景差异；εₘ,ₛ为随机误差项。最优水深 D* 

的计算式为： 

 
𝐷∗ = −

𝛽1

2𝛽2
 (2) 

随后构建有限候选模型集：候选模型在 m0 上分别加入 DOdef、Chlz(叶绿素 a 对数标准化值)、及Chlz

与 DOdef 的组合变量。DOdef 为低氧胁迫亏缺量，定义为：DOdef = max(0,  5 − DOmin)。其中DOmin为站

点×月份尺度的最低溶解氧。对DOdef变量采用留一法与 bootstrap 检验系数稳定性（附录Ⅴ）[22]。候选模型

比较采用AICc及ΔAICc评估相对支持度[23-24]。对候选模型进行嵌套对照检验：单因子模型报告该新增变量

的 p；组合模型报告在包含DOdef后新增变量（Chlz的增量 p）。 

2 结果 

2.1 牛头山水库的基本理化特征与鱼类组成 

牛头山水库呈狭长河道型库形。2025 年各月实测水深显示，S1~S6 站点水深沿上游至坝前方向整

体增加，S1~S2 为上游河流区浅水站点，S5~S6 为坝前湖相区深水站点。S3 和 S4 平均水深分别为（13.70

±2.87）m 和（19.05±2.42）m，处于上游浅水河道型水域向坝前深水湖相区过渡的中等水深范围，因此

可作为河库过渡带附近的代表性水域（表 1）。 

全年尺度上，牛头山水库表底温差和平均溶解氧均表现出明显季节变化。4 月后表底温差开始扩大，

5 月 S3~S6 站点温度变化率已达 0.73~1.16 ℃/m，表明水体进入较明显分层状态。7—10 月垂向热结构

差异持续存在，至 11 月水温范围明显收窄，水体逐渐重新趋于混合（图 2）。平均溶解氧总体由 1—3 月

较高水平逐渐下降。分层期站点尺度的溶解氧变化率显示，5 月 S3~S6 站点溶氧变化率为 0.21~0.91 

mg/(L·m)，10 月为 0.35—0.67 mg/(L·m)，均出现较明显的溶解氧垂向分异（表 1）。 



同时，叶绿素 a 浓度在不同站点呈现出较清晰的空间差异。5 月，S1、S2 和 S3 的剖面平均叶绿素 

a 浓度分别为 35.67、22.97 和 20.55 μg/L，而中下游深水站点 S4~S6 的平均值为 9.13 μg/L，S3 约为 

S4~S6 平均水平的 2.25 倍。10 月，S1、S2 和 S3 的剖面平均叶绿素 a 浓度分别为 42.28、34.05 和 

15.03 μg/L，仍高于 S4~S6 的平均值 6.44 μg/L，S3 约为 S4~S6 平均水平的 2.33 倍（图 3）。 

牛头山水库共记录鱼类 28 种，累计渔获 6561 尾，总生物量 630.69 kg。各月鱼类物种数为：2 月 26 种、

5 月 20 种、10 月 18 种、11 月 19 种。鲢（Hypophthalmichthys molitrix）、鳙（Hypophthalmichthys nobilis）

等大型滤食性鱼类占总生物量的 55.31%，栖息层类型以中上层（MU）物种占优势（12 种，42.86%）(附

录Ⅳ)。 

表 1 牛头山水库 S1~S6 站点水深及分层期温度、溶解氧垂向变化率 

Tab.1 Water depth and vertical change rates of temperature and dissolved oxygen during stratified months at sites S1–S6 in Niutoushan 

Reservoir 

站

点 

全年平均水深

/m 
水深范围/m 

水库纵向分区

属性 

5 月 10 月 

温度变化率/(℃

/m) 

溶氧变化率

/[mg/(L·m)] 

温度变化率/(℃

/m) 

溶氧变化率

/[mg/(L·m)] 

S1 5.50±1.97 2.7–10.0 河流区 — — — — 

S2 7.19±2.17 3.4–11.2 河流区 0.86 0.55 0.14 0.28 

S3 13.70±2.87 10.0–19.5 河库过渡带 1.16 0.91 0.34 0.67 

S4 19.05±2.42 15.1–24.0 河库过渡带 0.83 0.42 0.33 0.44 

S5 24.53±2.16 21.8–28.0 坝前湖相区 0.73 0.32 0.38 0.36 

S6 28.04±3.34 23.5–34.1 坝前湖相区 0.73 0.21 0.52 0.35 

水深为 2025 年各月现场实测值的均值±标准差；S1 在 5 月和 10 月有效剖面记录较少，因此不计算温度变化率和溶氧变

化率。 

 

图 2 牛头山水库 2025 年表底温差及平均溶解氧的月际变化 

Fig.2 Monthly variations in surface–bottom temperature difference and mean dissolved oxygen in Niutoushan Reservoir in 2025 

2.2 鱼群垂向分布 

四个月份间 FPCM 垂向分配结构差异显著（PERMANOVA 检验，P=0.001，R2=0.277)。混合期（n=13）

Zc 中位数为 12.19 m(IQR=7.30 m，取值范围为 7.87~27.57 m)；分层期（n=19）中位数为 7.54 m（IQR=1.19 

m，取值范围为 4.34~13.92 m）。分层期相较混合期的效应量 ΔZc 为-4.65 m（图 4）。Zc 与温跃层上界深

度（thermUpper）呈显著正相关（图 5），统计功效分析显示其正相关关系较为稳定，但效应量估计仍受



样本量限制。2 月鱼群垂向分布的 80%核心分布区间为 6~18 m，5 月该区间收缩至 4~10 m，11 月热分层

结束，鱼群分布的 80%核心分布区间并未延伸至更深水层。10 月鱼群分布的峰值水层为 4~6 m，其余月份

均为 8~10 m（图 6）。以鱼群 80% 核心分布区间的下边界为参照，2、5、10 月和 11 月对应 DO 中位数

分别为 10.86、5.75、2.52 和 5.91 mg/L（图 7）。 

 

图 3 牛头山水库 2 月，5 月，10 月，11 月地形与叶绿素 a 浓度剖面 

Fig.3 Bathymetric and chlorophyll profiles of Niutoushan Reservoir in February, May, October, and November. 

 

图 4 不同热结构状态下鱼群垂向质心深度（Zc）的分布差异。 

Fig.4 Differences in the distribution of fish-school vertical centroid depth (Zc) under different water-column states. 

 

图 5 Zc 与温跃层上界深度（thermUpper）Spearman 检验 

Fig.5 Spearman correlation test between Zc and the upper boundary depth of the thermUpper 



 

图 6 不同月份 FPCM 垂向分配比例的月平均热图及主分布特征。 

Fig.6 Monthly mean heatmap of vertical FPCM allocation proportions and main distribution features across survey months. 

 

图 7 80% 核心分布区间的下边界处溶氧 

Fig.7 Dissolved oxygen at the lower boundary of the 80% core distribution interval 

 

2.3 鱼群水平分布 

基于 IDW 插值的 FPUA 空间分布图显示，鱼群高值区在不同月份间具有一定空间重现性，河库过

渡带附近整体表现为较高的水平聚集强度（图 8）。从“阈值 + 连通域”的斑块化方法识别鱼群聚集斑块

看，4 个航次中 Top1 热点均为 S3（CPI:2 月 1005.3，5 月 3825.0，10 月 2357.3，11 月 1794.1），且 2 月，

10 月，11 月次热点均为 S3 邻近站点。而 5 月 Top2 热点（S5）远离河库过渡带，其最大斑块强度（MaxSUMp）

较 S3 高 9.5%。分层期（5 月，10 月）主斑块支配度（MaxSUMp/CPI）均值为 0.44，混合期（2 月，11 月）

主斑块支配度（MaxSUMp/CPI）均值为 0.75，分层期较混合期鱼群分布更离散（表 2）。 



 
图 8 FPUA（ind./1000 ㎡）热力图。各子图分别对应 2025 年 2 月、5 月、10 月与 11 月。 

Fig.8 FPUA（ind./1000 ㎡）heatmaps. Each panel corresponds to February, May, October, and November 2025, respectively. 

表 2 各月份鱼群聚集主、次热点的累积斑块强度及主斑块支配度 

Tab.2 Cumulative patch intensity, maximum patch intensity, and primary-patch dominance of primary and secondary fish aggregation 

hotspots across survey months 

月份 

Top1 热点 

MaxSUMp/CPI 

Top2 热点 

MaxSUMp/CPI 

（CPI） （MaxSUMp） （CPI） （MaxSUMp） 

2025-02 S3（1005.3） S3（1005.3） 1.00 S4（554.8） S4（243.5） 0.44 

2025-05 S3（3825.0） S3（1542.3） 0.40 S5（2432.4） S5（1689.0） 0.69 

2025-10 S3（2357.3） S3（744.3） 0.32 S2（1938.6） S2（651.4） 0.34 

2025-11 S3（1794.1） S3（1701.9） 0.95 S4（566.6） S4（346.8） 0.61 

注：累积斑块强度（CPI）用于判定主、次热点；最大斑块强度（MaxSUMp）为对应站点内最大单一聚集斑块强度；

MaxSUMp/CPI 为主斑块支配度。 

2.4 零模型结果 

三种零模型均显示，鱼群位于低氧阈值以下水层的比例总体低于零模型期望，但偏差强度和方向一致

性随阈值及模型约束方式而变化（图 9，表 3）。在 3 mg/L 阈值下，负偏差信号最为一致。M1 和 M3 的

有效声学片段均全部表现为 SES<0，负偏差比例均为 100%，SES 中位数分别为 -1.632 和 -1.502，单侧

二项检验均达到显著水平（P=0.015625）；M2 中 83.3% 的片段为负偏差，SES 中位数为 -0.531，但未

达到显著水平（P=0.109375）。在 5 mg/L 阈值下，负偏差方向仍然存在，但模型间一致性减弱。M1 的

负偏差比例为 94.1%，SES 中位数为 -0.938，方向一致性显著（P=0.000137）；M2 和 M3 的负偏差比

例分别为 64.7% 和 71.4%，SES 中位数分别为 -0.354 和 -1.091。 



 

图 9 不同低氧阈值下三种零模型的 SES 分布 

Fig.9 SES distributions of the three null models under different hypoxia thresholds 

表 3 三个零模型在不同 DO 阈值下的结果汇总 

Tab.3 Summary of results from the three null models under different DO thresholds 

模型 
DO 阈值 

（mg/L） 
有效片段数 n 

负 SES 比例

k/n 

SES 单侧二项检验

p 中位数 最小值 最大值 

M1 3 6 1.000 -1.632 -2.103 -0.281 0.015625 

M1 5 17 0.941 -0.938 -2.100 0.896 0.000137 

M2 3 6 0.833 -0.531 -0.784 0.152 0.109375 

M2 5 17 0.647 -0.353 -0.715 0.510 0.166153 

M3 3 6 1.000 -1.502 -2.900 -0.935 0.015625 

M3 5 14 0.714 -1.091 -1.480 1.392 0.089783 

注：M1 为整体循环位移零模型，M2 为边界受限非循环位移零模型，M3 为热结构自适应约束零模型。SES<0 表示观测到的

阈值以下鱼群比例低于零模型期望；M3 仅包含分层期深水站中通过热结构识别规则筛选后的有效片段。 

2.5 多元线性回归模型（Multiple Linear Regression, LM）结果 

鱼群分布累积斑块强度与水深之间呈显著的二次关系，根据模型估计，最优水深(D∗)约为 14.4 m（95% 

CI：13.8—15.1 m）（图 10）。在此基础上，DOdef 的回归系数为负（β = -1.151 ± 0.444，p = 0.022），低

氧胁迫亏缺量增强时，鱼群分布累积斑块强度呈下降趋势。Bootstrap 分析显示，DOdef系数方向总体保持

为负，但参数稳定性有限。行级 bootstrap 估计的 95%置信区间为[-2.108, 1.039]，包含零值；站点聚类

bootstrap 后，置信区间上限接近零（0.193），说明该负向关系存在一定不确定性。相比之下，加入 Chlz 

的候选模型未提供显著增量解释（p = 0.351），在包含 DOdef 后进一步加入 Chlz也未显著改善模型（p = 

0.364）。 

 

图 10 站点水深与累积斑块强度(log1pCPI)的关系。黑线为水深二次项拟合曲线，D∗为估计的最优水深 

Fig.10 Relationship between site depth and log-transformed cumulative patch intensity [log1p(CPI)]. The black line represents the fitted 

quadratic relationship with water depth, and D∗ indicates the estimated optimal depth 



表 4 LM 模型候选集的 AICc 比较与新增项增量检验 

Tab.4 AICc comparison and incremental tests of added terms for the candidate set of quadratic water-depth LM models 

模型 模型结构 AICc ΔAICc 新增项 p 

m0 y ∼ Dc + Dc
2 + Month 96.48 3.47 - 

m1  m0 + DOdef 93.01 0.00 0.022 

m2 m0 + Chlz 99.97 6.96 0.351 

m3 m0 + DOdef + Chlz 97.34 4.33 0.364 

新增项 p 通过嵌套模型比较获得（LM 的部分 F 检验）。对单因子候选模型（m1–m2），p 为该新增变量相对于基准模型 

m0 的增量检验；对包含 DOdef 的组合模型（m3，p 为在 m1（已包含DOdef）基础上新增变量的增量检验；DOdef的增量检

验见 m1。 

3 讨论 

3.1 热分层与低氧驱动的鱼群空间响应 

本研究发现，牛头山水库鱼群分布存在季节性的垂向分布与水平分布格局异质性。在鱼群垂向分布上，

热分层形成后，鱼群垂向质心变浅，分层期 Zc 由 12.19 m 降到 7.54 m，ΔZc = -4.65 m。从鱼群水平分

布格局来看，牛头山水库在河库过渡带等中等水深区域，存在季节性重复的鱼群分布热点。LM 模型显示

鱼群分布累积斑块强度随水深呈倒 U 型变化，估计最优水深D∗约 14~15 m。该结果与 Lin 等[25]对三峡水

库过渡带的研究报道相一致，即河流—库区过渡带在维持鱼类资源方面具有重要作用，且鱼类在空间上偏

好 10~20 m 的弯曲深槽河段。刺网调查显示，牛头山水库中，鲢、鳙等大型滤食鱼类是主要生物量优势

种群，本研究声学指标可能主要反映滤食性优势鱼群的响应，但由于单频声学无法完成声学分类，该解释

存在不确定性[26]。 

3.1.1垂向栖息地压缩与低氧下界抬升  从水体热结构和溶解氧垂向分布看，牛头山水库鱼群垂向分布变

化发生在典型的分层—低氧背景下。全年水温范围和分层期站点尺度垂向变化率表明，4 月后水体热分层

逐渐发展，5 月进入较明显分层状态，10 月深水低氧累积更为突出，11 月水体重新趋于混合（图 2，表 

1）。Zc 与温跃层上界深度（thermUpper）呈显著正相关，表明随着温跃层上界抬升，鱼群垂向分布重心

也随之上移（图 5）。这一结果与 Flood 等[27]在温带分层湖泊中的观测高度一致，表明温跃层位置是塑造

鱼类深度利用格局的普遍性因子。不同的是，Flood 等研究的湖泊水深相对均一，而本研究中的牛头山水

库具有显著的纵向水深梯度，且在分层后期（10 月）形成明显的深水低氧累积。这为区分温跃层位置与深

水低氧对鱼群分布的相对贡献提供了较好的环境梯度背景。10 月鱼群 80% 核心分布区间的下边界对应的

DO 中位数为 2.52 mg/L，说明鱼群主要栖息水层已接近甚至进入低氧胁迫区间。从零模型检验结果看，观

测到的鱼群对低氧层占用比例总体上低于随机期望。溶解氧阈值对鱼类栖息地判别具有物种和情境依赖性，

不同阈值可能对应不同程度的氧限制[28]。在 3 mg/L 阈值下，三类零模型均表现为负偏差方向，其中 M1

和 M3 达到统计显著水平，M2 虽呈相同趋势但未达到显著水平，可能反映了严格边界约束下零模型检验

效能降低，假阴性风险增加。Brooks 等[29]关于鱼类个体运动的研究也表明，3 mg/L 溶氧深度可较好解释

其空间利用变化。因此在牛头山水库这类中深水山谷河道型水库中，热分层诱发的深水低氧不仅驱动鱼群

对低氧层的非随机回避，也压缩了其垂向可利用生境[5-6,29]。零模型对溶氧阈值具有一定敏感性，在 5 mg/L 

阈值下，负偏差方向仍然存在，但 M2 和 M3 负偏差方向一致性下降，表明鱼群对较宽松氧胁迫阈值的

回避并不恒定。其可能原因在于，3 mg/L 更接近明显低氧胁迫条件，能够反映鱼群对深水低氧层的直接

回避；而 5 mg/L 更可能代表亚适宜或潜在氧胁迫区间，鱼类是否回避该水层还可能受到低氧持续时间、

水温、食物资源、种类组成和局地水深结构等因素共同影响。 



3.1.2 鱼群水平聚集热点变化  LM 模型结果显示，鱼群聚集强度与水深呈倒 U 型关系，对应的统计最

优水深（D*）约为 14.4 m（95% CI，13.8~15.1 m），表明在观测尺度下，该水深范围内可能形成较高强

度的鱼群聚集。低氧胁迫亏缺量与鱼群水平维度的聚集强度呈负向关系（DOdef：β=-1.151±0.444，

P=0.022），表明低氧可能会削弱鱼群对特定空间的使用，但统计结果受样本量限制。在 4 个调查月份

中，S3 以及临近站点是主要的鱼群聚集区域，这可能和 S3 所在区域具有河库过渡带特征有关。5 月鱼

群聚集热点出现由 S3 向 S5 扩展的现象，S5 站点为坝前湖相区。对比同期 YSI 环境剖面数据发现，

S3 站点溶氧变化率为 0.91 mg/(L·m)，明显高于 S5 站点的 0.32 mg/(L·m)，说明 S3 水体溶解氧沿

深度下降更快，适宜含氧空间受到更强压缩。相比之下，S5 尽管水深更大，但溶氧变化率较低，其中层

至深层水体保留了相对更连续的适宜含氧空间，可能为鱼群提供了更稳定的垂向栖息地[5-6]。从生态机制

上看，鱼类具有较强的移动能力，其摄食、避敌和栖息地选择过程会促使鱼群在多个生境斑块之间重新

分配[30-31]。这一现象与 Brooks 等[29]关于氧热栖息地压缩下鱼类运动响应的认识相一致，即当局地栖息

地受热分层和低氧共同限制时，鱼类可能重新分配到氧热条件相对更适宜的水体。与之不同的是，本文

水声学指标反映的是鱼群在站点尺度上的聚集强度和空间斑块分布，而非单个个体的连续运动轨迹。国

内湖库水声学研究也普遍表明，鱼群空间分布具有显著季节性和斑块性，热点位置常与水深、溶氧、季

节背景及地形过渡带相关[11,32-33]。综合来看，水深是影响鱼群聚集格局的重要空间约束因素，同时季节

性热分层通过改变深水溶氧结构，同时约束了鱼群的垂向栖息空间和水平聚集格局。 

3.2 零模型对低氧回避识别的补充作用 

水声学能够提供覆盖全水柱的高分辨率鱼群时空分布信息，已广泛应用于内陆水体鱼类监测、资源评

估及分布格局研究[8-9,15]。已有研究较好揭示了鱼群分布的季节变化、空间热点及其与环境因子的统计关联，

但在热分层和低氧共同作用的深水水库中，鱼群垂向重心上移既可能与低氧边界抬升有关，也可能同时受

到总水深差异、温跃层位置变化及食物资源条件等因素影响[7,10-11,32-33]。仅依据垂向质心变化、深层利用比

例下降或鱼群分布与环境因子的相关关系，仍难以区分低氧在其中所起的独立作用。 

从方法学角度看，零模型的价值在于提供了“反事实”比较框架，使得传统相关分析中难以回答的方向

性问题——即鱼群是否真正“回避”低氧而非仅仅“出现在浅水”——得以检验[12]。与以往研究仅依赖垂向质

心变化或相关性分析不同，本文的零模型在控制垂向分布形状的前提下，通过随机化对齐方式，检验低氧

层占用是否低于随机期望。三种递进式约束模型的一致性负偏差结果，增强了“低氧驱动”而非“水深或温

跃层位置混杂”这一因果推断的稳健性。本文进一步表明，在同步环境剖面和垂向箱数据基础上，零模型

能够用于检验鱼群对低氧边界是否存在超出随机预期的回避信号。本文采用的递进式零模型设计，回应了

Kalyuzhny[13]指出的循环位移可能因首尾回接而引入假阳性的批评，使机制辨析建立在更严格的约束比较

之上。不同约束条件下负偏差方向总体一致，说明深层利用下降不能完全由整体平移或边界效应解释，低

氧边界抬升可能是其中重要的约束因素。因此，该方法对于识别热分层—低氧背景下鱼群垂向压缩的潜在

低氧约束作用具有较好的应用潜力[5-6,12-13,29]。 

3.3 管理启示与研究局限 

3.3.1管理启示  牛头山水库近年来通过增殖放流等手段发展保水渔业。在全球湖泊脱氧背景下，分层期

深水低氧不仅是水质风险源（如底泥释放），也是鱼类栖息的生态胁迫源[3,34-36]。基于本研究发现，建议

将深层低氧水层的抬升纳入分层期生态风险监测的核心指标体系，并将约 14~15 m 水深带与 S3 站点邻域

作为重点监测单元。建议在分层发展期（5 月）与低氧峰值期（10 月）提高剖面与声学巡测频次，为水位

调度与增氧/混合等措施评估提供依据[37-38]。在满足防洪与供水安全前提下，尽量避免大幅度水位变化与

低氧高风险期重叠。与其他中深水或深水型水库研究相比，牛头山水库鱼群空间响应具有一定共性。已有

研究表明，水库热分层可促进深层低氧累积，并通过改变水体的适宜含氧空间影响鱼类栖息地利用[4-6]；同

时，鱼群聚集高值区往往与河库过渡带、弯曲深槽或特定水深地形单元有关[7,25]。本研究提出分析框架和

相关结论可为同类型水库分层期鱼类栖息地风险识别和重点监测单元划定提供参考。对于浅水型、水体混

合频繁、低氧不明显或鱼类群落以底栖耐低氧种类为主的水库，具体的主要栖息水层、低氧回避阈值和热

点位置仍需结合各水库的地形、水动力过程和鱼类群落组成重新校准。 



3.3.2研究局限性  总体而言，本文主要结论在合理阈值设定、零模型约束条件和替代分析框架下保持一

致，说明核心判断具有较好的稳健性；但部分统计量，尤其是宽松阈值条件下的偏差强度和局地环境因子

的增量解释度，仍可能受样本量和规则设定限制。已有研究表明，滤食性鱼类放养和生物操纵过程会改变

浮游植物群落结构和叶绿素 a 水平，鲢、鳙等大型滤食鱼类与初级生产过程之间存在密切联系[11,33,39]。尽

管局地叶绿素水平在不同水域之间表现出较稳定差异趋势，但在本文中 log(Chl.a)并未对 LM 模型提供显

著增量解释（ΔAICc = 6.96，P = 0.351）。其原因可能是，在鲢、鳙等占全物种总生物量 55.31% 的情况

下，声学指标（FPCM、FPUA）存在一定偏差[8,26,40]。同时也受限于样本量（n=20），LM 模型难以进一

步探究叶绿素水平对鱼群分布解释度的增量作用。在牛头山水库中，鱼群对 3 mg/L 低氧阈值表现出较一

致的低氧回避信号，但受水声学方法局限，物种间差异无法通过单一频声学数据区分[36,41-42]。未来应结合 

eDNA 宏条形码[43]、鱼类遥测（如声学标记）[44]或多频声学分类技术[45]，解析不同功能群鱼类对热分层

与低氧梯度的差异化响应[36,41,46]。此外，本研究仅开展了 4 个航次的水声学调查，这些航次可作为不同热

结构状态下的代表性观测月份，但仍难以捕捉热分层演变过程中鱼群分布的连续动态响应[47-48]。未来可结

合高频自动剖面站或固定式声学监测设备，实现对热分层—低氧动态过程与鱼群迁移行为的高时间分辨率

追踪[30,47]。 

4 结论 

1）牛头山水库鱼群空间分布表现出“热分层—深水低氧—垂向压缩—水平热点重分配”的响应特征。

分层期鱼群垂向分布重心显著上移，Zc 中位数由混合期的 12.19 m 降至分层期的 7.54 m，80%核心分布

区间同步变浅并收缩，表明深水低氧抬升对鱼群垂向栖息空间具有明显约束作用。水平分布上，鱼群聚集

热点在河库过渡带及其邻近中等水深区域重复出现，鱼群分布累积斑块强度与水深呈倒 U 型关系，最优

水深约为 14.4 m；在控制水深结构和季节差异后，低氧胁迫亏缺量对鱼群分布累积斑块强度呈负向关系，

说明热分层—低氧不仅压缩鱼群垂向可利用水层，也可能削弱鱼群对局地空间的持续利用强度，并促使鱼

群在不同热—氧条件的生境斑块之间重新分配。 

2）本文基于同步水声学调查、水温—溶解氧剖面和站点尺度热点斑块识别，形成了一个同时观测低

氧在垂向和水平两个维度上生态效应的分析框架。在垂向维度上，零模型通过构建随机期望基线，检验观

测到的低氧层占用比例是否低于随机预期，从而为鱼群对深水低氧的回避提供了传统相关分析难以获得的

方向性证据；在水平维度上，累积斑块强度（CPI）将鱼群热点由空间图像转化为可比较的站点尺度指标，

使低氧程度对鱼群聚集强度的影响能够被进一步量化。该框架有助于将“鱼群是否回避低氧层”和“低氧是

否改变水平聚集热点”两个问题纳入同一观测体系，可为中深水山谷河道型水库分层期鱼类栖息地压缩、

低氧风险识别和重点监测单元划定提供方法参考。 

5 附录 

   附录 I~V 见电子版（DOI 10.18307/2027.0231）。 
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