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臭氧污染对亚热带森林生产力和生物量的影响
———以鼎湖山为例
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摘要:全球气候变化背景下ꎬ我国近地面臭氧浓度不断增加ꎬ已严重威胁到森林生态系统ꎮ 但是ꎬ目前臭氧污染影响我国亚热带

森林生物量的研究仍然具有较高的不确定性ꎮ 本研究比较了不同模型和不同参数化方案评估的鼎湖山森林和林下草地生物量

损失率的差别ꎬ比较了鼎湖山阔叶林和针叶林以及林下草地的生物量损失率与总初级生产力(ＧＰＰ)损失率的一致性ꎮ ２０１５—
２０１６ 年臭氧污染造成的鼎湖山阔叶林生物量损失率为 １１.３％—１１.６９％ꎬ针叶林生物量损失率为 ３.９７％—３.６８％ꎬ草地生物量损

失 １１.２％—１４.６％ꎻ不同参数化方案估计的鼎湖山阔叶林的生物量损失率在 ９％—１３％之间ꎬ针叶林的生物量损失率在 ３.６８％—
４.４％之间变化ꎬ草地在 １１.２％—１４.６％之间ꎮ 基于臭氧剂量响应关系模型估算的阔叶林 ＧＰＰ 损失率为 １０％—１２.６％ꎬ针叶林

ＧＰＰ 损失率为 １.８１％—２.６％ꎬ草地 ＧＰＰ 损失率为 ３.２％—３.３％ꎮ 总的来看ꎬ鼎湖山阔叶林和针叶林的生物量和 ＧＰＰ 损失具有

较高的一致性ꎬ阔叶林生物量和 ＧＰＰ 的损失率明显高于针叶林生物量和 ＧＰＰ 的损失率ꎮ
关键词:臭氧ꎻ亚热带森林ꎻ生物量ꎻ干沉降模型
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１１.６９％ꎬ ３.９７％ ｔｏ ３.６８％ ａｎｄ １１.２％ ｔｏ １４.６％ꎬ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙꎬ ｃａｕｓｅｄ ｂｙ ｏｚｏｎｅ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｉｎ Ｄｉｎｇｈｕｓｈａｎ ｄｕｒｉｎｇ ２０１５—
２０１６. Ｔｈｅ ｂｉｏｍａｓｓ ｌｏｓｓ ｒａｔｅ ｏｆ ｂｒｏａｄ￣ｌｅａｖｅｄ ｆｏｒｅｓｔꎬ ｃｏｎｉｆｅｒｏｕｓ ｆｏｒｅｓｔ ａｎｄ ｇｒａｓｓｌａｎｄ ｖａｒｉｅｄ ｆｒｏｍ ９％ ｔｏ １３％ꎬ ３.６８％ ｔｏ ４.４％
ａｎｄ １１.２％ ｔｏ １４.６％ꎬ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ. Ｔｈｅ ＧＰＰ ｌｏｓｓ ｒａｔｅ ｏｆ ｂｒｏａｄ￣ｌｅａｖｅｄ ｆｏｒｅｓｔꎬ ｃｏｎｉｆｅｒｏｕｓ ｆｏｒｅｓｔ ａｎｄ ｇｒａｓｓｌａｎｄ ｗａｓ ｅｓｔｉｍａｔｅｄ
ｔｏ ｂｅ １０％ ｔｏ １２.６％ꎬ １.８１％ ｔｏ ２.６％ ａｎｄ ３.２％ ｔｏ ３.３％ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｏｚｏｎｏｍｅｔｒｙ ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｍｏｄｅｌ. Ｉｎ ｇｅｎｅｒａｌꎬ ｔｈｅ ｂｉｏｍａｓｓ ａｎｄ
ＧＰＰ ｌｏｓｓ ｏｆ ｂｒｏａｄ￣ｌｅａｖｅｄ ｆｏｒｅｓｔ ａｎｄ ｃｏｎｉｆｅｒｏｕｓ ｆｏｒｅｓｔ ｉｎ Ｄｉｎｇｈｕｓｈａｎ ｈａｄ ａ ｈｉｇｈ ｃｏｎｓｉｓｔｅｎｃｙꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｌｏｓｓ ｒａｔｅ ｏｆ ｂｒｏａｄ￣
ｌｅａｖｅｄ ｆｏｒｅｓｔ ｂｉｏｍａｓｓ ａｎｄ ＧＰＰ ｗａｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｏｆ ｃｏｎｉｆｅｒｏｕｓ ｆｏｒｅｓｔ.
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北半球自工业化革命以来ꎬ大气臭氧浓度已增加了约 ６０％—１００％ꎬ模型预测指出ꎬ依据现有的增长速度ꎬ
到 ２０５０ 年大气臭氧浓度会比 ２０２０ 年高出 ２０％—２５％[１—２]ꎮ 中国作为世界上臭氧污染最严重的国家之一ꎬ近
些年臭氧污染呈现较快增长趋势[３]ꎮ 众多研究表明ꎬ对流层臭氧(Ｏ３)会严重损害植被的光合作用ꎬ并且明显

降低植被叶片 ＣＯ２吸收的饱和速率[４—８]ꎮ 植株尺度上ꎬＣＯ２同化速率的下降使得生态系统净初级生产力降低ꎬ
从而导致整个植株水平上叶面积和生物量的减少[９—１０]ꎮ 开顶式气室(ＯＴＣｓ)控制实验得出的结论表明地表

Ｏ３浓度升高会对植物光合作用、生长和生物量积累、物质分配等过程引起连锁负效应导致陆地生态系统生产

力和固碳能力降低ꎬ削弱了自然生态系统的碳汇能力[１１—１２]ꎮ 不难看出臭氧在影响植物生物量的同时也在削

弱植被的生产力[１１ꎬ１３]ꎬ基于这种关联性ꎬ国外也展开了大量基于生物量来探索臭氧影响陆地生态系统生产力

的模拟研究[２ꎬ１４—１５]ꎮ
臭氧污染对生态系统风险的评估方法主要包括三种:浓度响应方法ꎬ剂量响应关系和通量响应模型[１６]ꎮ

浓度响应关系评估指标主要包括 Ｍ７(白天 ７ ｈ (９:００—１６:００) Ｏ３ 浓度平均值) / Ｍ１２(白天 １２ ｈ (８:００—
２０:００) Ｏ３ 浓度平均值) [１７]等方法ꎬ 早期曾广泛应用于表征 Ｏ３浓度暴露与农作物产量损失相关性的研究中ꎬ
但这类方法考虑因素单一ꎬ无法解释臭氧对植被的反应机理ꎮ 剂量响应关系评估指标主要有 ＳＵＭ６０(３ 个连

续生长季内超过 ６０ ｐｐｂ 浓度的 Ｏ３浓度累积值)ꎬＷ１２６(基于 ｓ 型加权日间臭氧浓度的累积臭氧暴露指数)ꎬ
ＡＯＴＸ(白天 Ｏ３ 小时累积浓度超过 Ｘ μｇ / ｋｇ 阈值)等[１８]ꎬ该类方法考虑了臭氧对植物的影响ꎬ但是其他环境因

子对植物的协同影响考虑不足ꎮ 伴随着臭氧暴露的研究ꎬ学者们也逐渐发现不同植被对于臭氧的抗氧化能力

不同[１９]ꎬ气孔吸收到叶片中的臭氧通量能够更直观ꎬ更贴切地表达臭氧对植物地影响程度[２０—２１]ꎬ因此通过臭

氧吸收通量响应模型计算 ＰＯＤｙ超过阈值 Ｙ ｎｍｏｌ 的气孔臭氧通量累积量[２２—２３]来进行风险评估的方法开始在

世界范围内被广泛应用[２４ꎬ１８]ꎮ
当全球平均臭氧浓度升高到 ６４ ｎＬ / Ｌ 和 ９７ ｎＬ / Ｌ 时ꎬ全球森林总生物量将分别减少 １１％和 １７％[１１]ꎮ Ｙｕｅ

等[２５]发现 １９９８—２００７ 年期间臭氧对美国东、西部地区森林分别造成了 １１％—１７％和 ４％—８％的总初级生产

力(ＧＰＰ)损失ꎮ Ａｎａｖ 等[１４] 研究结果表明欧洲森林 １９９９ 年 ＧＰＰ 损失约为 ２２％ꎬ叶面积指数(ＬＡＩ)损失约为

１５％—２０％ꎮ 对于中国地区而言ꎬ大量研究关注臭氧对于农作物产量的影响[２６—３０]ꎬ例如ꎬ国内现已研究了对

臭氧敏感的 ２０ 余种小麦和 １８ 种大豆[３１]ꎮ 现有研究表明ꎬ中国地区臭氧导致小麦减产 １０.５％—３７.３％ꎻ玉米

减产 １.８０％—６.４２％ꎬ其他作物类型如薯类、油菜、水稻和豆类ꎬ分别减产 ２.９％—１０.５％、３.２％—１１.３％、５.２％—
１８.４％和５.３％—１８.９％[２９—３０]ꎮ 同时也有研究关注臭氧污染对森林的影响[２９ꎬ３１—３３]ꎬ 如 Ｆｅｎｇ 等[３４] 估算了臭氧

污染影响中国森林的生物量损失率在 ０％—３０％左右ꎬＡＤ Ｍａｒｃｏ 等[３３] 估算了臭氧污染对亚洲森林生物量的

影响ꎬ其中ꎬ中国亚热带常绿林的生物量损失率约 ５％ꎬ落叶林生物量损失率是 １６％ꎮ Ｕｎｇｅｒ 等[３５] 使用大气传

输模型和 ＹＩＢＳ 型(耶互动生)ꎬ基于地区的排放清单估算了中国东部地区的平均总初级生产力(ＧＰＰ)损失为

１３％ꎬ其损失范围在 ５％—２０％之间ꎮ 不难看出对森林和部分半自然植被的研究在中国仍然十分缺乏ꎮ 此外

有关臭氧污染影响我国亚热带森林生物量的研究目前仍然具有较高的不确定性ꎬ且选用何种方法仍然存在争

议[１６]ꎮ Ｆｅｎｇ 等[２８]采用白天 Ｏ３ 小时累积浓度超过 ４０ μｇ / ｋｇ 阈值指标研究了臭氧污染对中国森林的影响ꎬ由
于臭氧剂量响应关系模型方法无法反映植被受其他环境因子的影响ꎬ因此研究结果存在一定的不确定性[２９]ꎮ
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ＡＤ Ｍａｒｃｏ 等[３３]人虽然利用了臭氧吸收通量响应模型对亚洲地区森林生物量对臭氧污染的响应进行了评估ꎬ
但是该研究并未区分亚热带常绿林中的阔叶林和针叶林类型ꎬ而阔叶林与针叶林对臭氧污染的响应差异较

大ꎬ导致 ＡＤ Ｍａｒｃｏ 等的评估结果也存在不确定性ꎮ 另一方面ꎬ过去对臭氧污染影响森林 ＧＰＰ 和生物量的评

估都是分别进行ꎮ 森林的 ＧＰＰ 和生物量虽然是不同的特征量ꎬ但二者具有较强的关联ꎮ 过去的研究分别评

估了臭氧污染对森林 ＧＰＰ 和生物量的影响ꎬ但还没有针对同样的森林来比较二者是否一致ꎮ
鼎湖山被誉为“北回归线上的绿洲”ꎬ分布着灌草丛、针叶林、针阔叶混交林和季风常绿阔叶林等植被ꎬ其

中季风常绿阔叶林为南亚热带地带性植被的典型代表ꎮ 虽然在鼎湖山已有部分关于臭氧浓度的研究ꎬ但是大

多集中在臭氧对气孔导度的影响和单纯的风险评估ꎬ以及臭氧季节变化上[３６—３８]ꎬ对于森林生物量和 ＧＰＰ 的

研究仍然较为缺乏ꎮ 因此ꎬ本研究以鼎湖山为例ꎬ比较不同生物量损失评估方法和不同参数化方案所评估的

鼎湖山森林生物量损失率的差别ꎬ比较臭氧污染影响阔叶林和针叶林的生物量损失率与 ＧＰＰ 损失率是否具

有一致性ꎮ 研究结果可为准确评估臭氧污染对我国亚热带森林的影响提供参考ꎮ

１　 研究方法

１.１　 研究站点

模拟站点位于广东省肇庆市鼎湖山保护区鼎湖山森林站(北纬 ２３°０９′—２３°１１′ꎬ东经 １１２°３０′—１１２°３３′)ꎬ
该站点属南亚热带季风湿润气候ꎬ年均气温 ２０.９ ℃ꎬ７ 月平均气温为 ２８.１ ℃ꎬ１ 月为 １２.０ ℃ꎬ极端最低气温零

下 ０.２ ℃ꎬ偶有短暂霜冻ꎮ 年降雨 １５６４ ｍｍꎬ４—９ 月为主要降雨季节ꎮ 年平均蒸发量 １１１５ ｍｍꎬ年平均相对湿

度 ８２％ꎮ 地带性土壤为赤红壤ꎬ山地垂直分布有黄壤和山地灌丛草甸土ꎮ 赤红壤分布于海拔 ３００ ｍ 以下的

丘陵低山ꎬ土层厚 ４０—８０ ｃｍꎻ黄壤分布于海拔 ３００—９００ ｍꎬ土层厚 ４０—９０ ｃｍꎻ９００ ｍ 以上为山地灌丛草甸

土ꎬ土层厚 ２０—３０ ｃｍꎮ 主要植被类型有季风常绿阔叶林、针阔混交林、针叶林、山地常绿阔叶林等ꎮ
１.２　 数据来源

本研究每小时臭氧浓度数据来源于国家地球系统科学数据中心(ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｇｅｏｄａｔａ.ｃｎ / )发布的全国大

气污染站点统计的臭氧浓度小时尺度数据ꎮ 气象数据来自于 Ｃｈｉｎａ Ｆｌｕｘ(中国通量网)(ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｃｈｉｎａｆｌｕｘ.
ｏｒｇ / )鼎湖山森林生态试验站逐日小时尺度监测数据[３９]ꎮ 使用了鼎湖山站 ２０１５—２０１６ 年的 ＧＰＰ 观测数据作

为模拟结果的验证ꎮ 本研究的模拟 ＧＰＰ 数据来源于植被、土壤、大气碳交换模型(ＣＥＶＳＡ)的模拟结果ꎮ 植被

数据来源主要参考了鼎湖山植物名录ꎬ在植被功能型中选择了较为接近的物种ꎮ
１.３　 臭氧影响 ＧＰＰ 的评估方法

本研究评估臭氧污染影响 ＧＰＰ 的指标采用 ＡＯＴ４０ 臭氧响应函数:
ＧＰＰＯ３

＝ ＧＰＰ × (１ － ＩＯ３ｍｏｎｔｈ) (１)
其中ꎬＧＰＰＯ３

是受臭氧影响的月 ＧＰＰ 总量ꎬＧＰＰ 为没受臭氧影响的潜在月 ＧＰＰ 总量ꎬ两者之差即为 ＧＰＰ 损失

量ꎬＩＯ３ｍｏｎｔｈ的计算公式如下[１４]:
ＩＯ３ｍｏｎｔｈ ＝ α × ｇｓｔｏ × ＡＯＴ４０ (２)

其中 α 是吸收系数ꎬ根据不同的森林类型分别取值ꎮ 阔叶林[２０] 的取值范围是(２.６×１０－６)±(２.８×１０－７)ꎬ针叶

林[４０]的取值范围是(０.８×１０－６)±(３.６×１０－７)ꎬ草地的取值范围与阔叶树取值相同(２.６×１０－６)±(２.８×１０－７)ꎮ ｇｓｔｏ为

月平均气孔导度ꎮ ＡＯＴ４０ 是指每小时臭氧浓度超过 ４０ ｎＬ / Ｌ 部分的累积值(单位为 ｎＬ / Ｌ)ꎬ计算公式如下:

ＡＯＴ４０ ＝ ∑ ｎ

ｉ ＝ １
( Ｏ３[ ] － ４０) × Δｔ (３)

其中[Ｏ３]表示每小时平均臭氧浓度ꎬΔｔ ＝ １ ｈꎬ ｎ 代表超过 ４０ ｎＬ / Ｌ 的总小时数ꎮ 研究仅计算日照时间下的

ＡＯＴ４０ 累积ꎬ即每天的 ８:００ 到 ２０:００ 之间ꎮ
１.４　 臭氧影响生物量的评估方法

臭氧污染影响阔叶林(ＲＢ)和针叶林(ＲＮ)以及草地(ＲＧ)的生物量损失采用 Ｆｒａｎｚ[４１] 和 Ｃｈａｐｔｅｒ ＩＩＩ[１８] 的
方法ꎬ计算公式如下:
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ＲＢ ＝ １ － ０.００１４２ × ＰＯＤ１ (４)
ＲＮ ＝ １ － ０.０００７８５ × ＰＯＤ１ (５)
ＲＧ ＝ １ － ０.００８５ × ＰＯＤ１ (６)

其中ꎬＰＯＤ１代表阈值为 １ｎｍｏｌ ｍ－２ ｓ－１ 的通量累积方案ꎬ指生长季中植被在一小时内吸收的臭氧通量超过

１ｎｍｏｌ 的累积量ꎬＰＯＤ１采用 ＤＯ３ＳＥ 模型进行估算ꎮ
１.５　 ＤＯ３ＳＥ 模型介绍

用于气孔交换的臭氧沉积模型(ＤＯ３ＳＥ)是一种模拟气孔交换的臭氧沉降模型[４２—４５]ꎬＤＯ３ＳＥ 模型已经在

北半球的许多研究中得到了应用和改进ꎮ 该模型采用阶乘模型算法和光合作用线性函数算法ꎬ考虑了气温、
水汽压亏缺、光合有效辐射、土壤含水量和植物物候阶段对气孔导度的影响[４６]ꎮ 此外ꎬ模型纳入了大气阻力

和边界阻力的计算[４７]ꎮ
ＤＯ３ＳＥ 模型计算植物毒性臭氧剂量 ＰＯＤｙ(臭氧气孔通量阈值 ｙ 以上的累积量ꎬ以 ｎｍｏｌ ｍ－２ ｓ－１为单位)ꎬ

本研究选用超过阈值 １ ｎｍｏｌ 的气孔臭氧通量累积量(ＰＯＤ１)进行计算ꎬ１ ｎｍｏｌ 被认为是不会对气孔产生损害

的一个臭氧剂量阈值ꎬ公式如下:

ＰＯＤ１ ＝ ∫
ｅｎｄ

ｂｅｇｉｎ

(ｇｓｔｏ × Ｏ３[ ] － １)ｄｔ (７)

其中ꎬｂｅｇｉｎ 是生长季开始日期ꎬｅｎｄ 是生长季结束日期ꎬｇｓｔｏ是小时平均气孔导度ꎬ[Ｏ３]是小时平均臭氧浓度ꎮ
时间积分步长为 １ 小时ꎬ计算整个生长期的臭氧累积量ꎮ

ＤＯ３ＳＥ 模型最初使用的气孔导度算法是 Ｊａｖｉｓ 阶乘模型[４８]ꎬＪａｖｉｓ 阶乘模型表达式如下:
ｇｓｔｏ ＝ ｇｍａｘ × ｆｐｈｅｎ × ｆｌｉｇｈｔ × ｍａｘ ｆｍｉｎꎬ ｆｔｅｍｐ × ｆＶＰＤ × ｆＳＷＣ( ){ } (８)

其中 ｇｍａｘ是植物对 Ｏ３(ｍｍｏｌ Ｏ３ ｍ－２ ｓ－１)的最大气孔导度ꎮ ｆｐｈｅｎ、ｆｌｉｇｈｔ、ｆｔｅｍｐ、ｆＶＰＤ和 ｆＳＷＣ分别表示 ｇｍａｘ随叶年龄(物

候)、叶表面光通量密度 (ＰＰＦＤꎬ μ ｍｏｌ ｍ－２ ｓ－１)ꎬ表面空气温度(Ｔꎬ℃)ꎬ蒸汽压差(ＶＰＤꎬ ｋＰａ)ꎬ土壤体积含水

量(ＳＷＣꎬ ｍ３ / ｍ３)变化的函数关系ꎮ 函数 ｆｍｉｎ是表示 ｇｍａｘ的最小气孔导度所对应的函数值ꎮ
Ａｎ￣Ｇｓ(光合￣气孔耦合模型)在 ２０１３ 年才被 Ｅｍｂｅｒｓｏｎ 等加入到 ＤＯ３ＳＥ 模型中ꎬ虽然使用该模块的研究

较少ꎬ但是 Ａｎ￣Ｇｓ 模型已经被证明能够很好模拟气孔导度变化[４９—５０]ꎬ该模型主要是根据 Ｌｅｕｎｉｎｇ[４９]和 Ｂａｌｌ[５１]

对气孔导度与光合作用相关性曲线的研究ꎬ模拟出了气孔导度随光合作用的变化趋势:

ｇｓｔｏ ＝ ｇ０ ＋ ｍ ×
Ａｎｅｔ

Ｃｓ － Γ( ) １ ＋
Ｄｓ

Ｄ０

æ

è
ç

ö

ø
÷

é

ë
ê
ê

ù

û
ú
ú

(９)

其中 ｇ０是最小气孔导度(剩余气孔导度) [４５]ꎬ等价于光合－气孔回归曲线的截距ꎬ该值通常接近于零ꎬ偶尔较

大ꎮ ｍ 是 ｇｓｔｏ对同化速率和湿度 / ＣＯ２浓度的复合敏感性ꎮ Ａｎｅｔ为光合作用ꎬＤ０和 Ｄｓ 代表湿度亏缺ꎮ 可以看出

在气象条件稳定的情况下ꎬ气孔导度的变化取决于最大电子传递速率(Ｊｍａｘ)、最大羧化速率(Ｖｃｍａｘ)等参数ꎮ

本研究主要计算结果采用了 Ａｎ￣Ｇｓ 模型ꎬ参考 Ｙｕｅ[５２]的方案进行修改后获得ꎬ具体参数如表 １ 所示ꎮ

表 １　 本研究参数化方案

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐａｒａｍｅｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ｓｃｈｅｍｅ ｏｆ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ

模型参数及方案
Ｍｏｄｅｌ ｐａｒａｍｅｔｅｒ ｎａｍｅ ａｎｄ ｓｃｈｅｍｅ

本研究 Ｂ
Ｔｈｉｓ ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｂ

本研究 Ｃ
Ｔｈｉｓ ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｃ

本研究 Ｄ
Ｔｈｉｓ ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｄ

最大羧化速率 Ｖｃｍａｘ / (μ ｍｏｌ ｍ－２ ｓ－１) ３０ ４０ ４５

最大电子传递速率 Ｊｍａｘ / (μ ｍｏｌ ｍ－２ ｓ－１) ６０ ８０ ９０

敏感系数 ｍ ９ ９ １１

　 　 Ｖｃｍａｘ: 最大碳同化速率 Ｍａｘｉｍｕｍ ｅａｒｂｏｘｙｌａｔｉｏｎ ｒａｔｅꎻ Ｊｍａｘ: 最大羧化速率 Ｍａｘｉｍｕｍ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ ｒａｔｅꎻ其中 Ｂ、Ｃ、Ｄ 分别表示阔叶林ꎬ针叶林

和草地
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２　 结果

　 图 １　 ２０１５—２０１６ 年鼎湖山臭氧浓度日均值及十五日滑动平均

曲线

Ｆｉｇ.１ 　 Ｄａｉｌｙ ｍｅａｎ ａｎｄ １５￣ｄａｙ ｍｏｖｉｎｇ ａｖｅｒａｇｅ ｃｕｒｖｅ ｏｆ ｏｚｏｎｅ

ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ Ｄｉｎｇｈｕｓｈａｎ ｆｒｏｍ ２０１５ ｔｏ ２０１６

２.１　 臭氧污染的季节变化特征

图 １ 展示了鼎湖山 ２０１５—２０１６ 年日平均臭氧浓度

变化ꎮ ２０１５—２０１６ 年大气臭氧浓度平均值分别是

４３ ｎＬ / Ｌ、５１ ｎＬ / Ｌꎬ累计分别有 ２００ ｄ、２４１ ｄ 平均臭氧浓

度超过 ＡＯＴ４０(４０ ｎＬ / Ｌ)的危害阈值ꎮ 全年平均臭氧

浓度已接近或超过王萍等[５３] 提出的 １００ μｇ / ｍ３ (约

４７ ｎＬ / Ｌ)国家一级最大 ８ 小时臭氧浓度限制水平ꎬ部分

月份平均臭氧浓度已接近国家二级最大八小时臭氧浓

度限制水平 １６０ μｇ / ｍ３(约 ７６ ｎＬ / Ｌ)ꎮ 臭氧浓度值在冬

季和秋季较高ꎬ２０１５—２０１６ 年鼎湖山 １—４ 月臭氧浓度

平均值分别是 ４１ ｎ / Ｌ 和 ４３ ｎＬ / Ｌꎬ５—１０ 月份鼎湖山平

均臭氧浓度分别是 ４７ ｎＬ / Ｌ 和 ５１ ｎＬ / Ｌꎬ除 ２ 月和 ３ 月ꎬ
以及 １２ 月外ꎬ鼎湖山大气臭氧浓度都已经超过 ＡＯＴ４０
(４０ ｎＬ / Ｌ)的危害阈值ꎬ较高的臭氧浓度将直接影响植

被的正常生长ꎮ
２.２　 臭氧污染对 ＧＰＰ 的影响

臭氧污染引起的阔叶林和针叶林以及草地的 ＧＰＰ 损失率的季节变化特征如图 ２ 所示ꎮ 阔叶林 ２０１５—
２０１６ 年全年损失 ＧＰＰ 分别是 ２３５ ｇＣ / ｍ２、２６１ ｇＣ / ｍ２ꎬ损失率达 １３.５３％、１０.２４％ꎮ ４—９ 月是阔叶林 ＧＰＰ 损失

最大的月份ꎬ５ 个月共损失 ＧＰＰ １８７ ｇＣ / ｍ２、２０６ ｇＣ / ｍ２ꎬ占全年 ＧＰＰ 损失的 ８５％ꎮ ＧＰＰ 损失量最大出现于

２０１５ 年 ７ 月和 ２０１６ 年 ８ 月ꎬ损失量为 ４１.２ ｇＣ / ｍ２、４２ ｇＣ / ｍ２ꎬ 损失率高达 １４.４％和 １８.６６％ꎮ

图 ２　 臭氧污染引起的阔叶林、针叶林和草地的总初级生产力(ＧＰＰ)损失率的季节变化特征

Ｆｉｇ.２　 Ｓｅａｓｏｎａｌ ｃｈａｎｇｅ ｏｆ ＧＰＰ ｌｏｓｓ ｒａｔｅ ｉｎ ｂｒｏａｄ￣ｌｅａｖｅｄ ｆｏｒｅｓｔꎬ ｃｏｎｉｆｅｒｏｕｓ ｆｏｒｅｓｔ ａｎｄ ｇｒａｓｓｌａｎｄ ｃａｕｓｅｄ ｂｙ ｏｚｏｎｅ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ

针叶林全年 ＧＰＰ 损失量分别为 ４１ ｇＣ / ｍ２、４８ ｇＣ / ｍ２ꎬ损失率达 ２.４８％和 １.８１％ꎮ ５—９ 月是针叶林 ＧＰＰ
损失较高的月份ꎬ累计 ＧＰＰ 损失 ３０.７ ｇＣ / ｍ２、４２ ｇＣ / ｍ２ꎬ占全年针叶林 ＧＰＰ 损失量的 ７４％和 ８５.３％ꎮ ＧＰＰ 损

失量最大月份和阔叶林一致ꎬ ＧＰＰ 损失量最大达 ７ ｇＣ / ｍ２、８.７ ｇＣ / ｍ２ꎬ损失率为 ２.７％和 ６.３５％ꎮ
草地 ＧＰＰ 损失率分别为 ３.２％和 ３.３％ꎬ由于 ＧＰＰ 观测数据无法拆分为林上和林下部分ꎬ因此草地 ＧＰＰ
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损失量并未计算ꎬ仅计算了草地的 ＧＰＰ 潜在损失率ꎮ
２.３　 臭氧污染对生物量的影响

本研究通过 ＰＯＤ１方法计算得出ꎬ２０１５—２０１６ 年臭氧污染导致的鼎湖山阔叶林生物量损失率达 １１.３％和

１１.６９％ꎬ针叶林的生物量损失率是 ３.９７％和 ３.６８％ꎬ草地生物量损失 １１.２％和 １４.６％ꎮ 并且对比了不同地区

亚热带基于不同树种获得的参数化方案ꎬ如图 ３ 所示是 ５ 种不同的参数化方案所评估的鼎湖山阔叶林和针叶

林以及草地的 ＰＯＤ１值以及生物量损失率ꎮ ５ 种方案分别是 Ｂ１、Ｂ２ 阔叶林参数化方案和 Ｃ１、Ｃ２ 针叶林参数

化方案 Ｄ１ 草地方案以及本研究的参数化方案ꎮ
图 ３ 展示了基于不同参数化方案计算的 ＰＯＤ１值及其生物量损失率ꎮ Ｂ１ 、Ｂ２ 参数化方案计算的两年的

ＰＯＤ１累积量分别是 ２０１５ 年 ８７.８ ｍｍｏｌ / ｍ２、６２.７ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎬ２０１６ 年 ９２ ｍｍｏｌ / ｍ２、６４.５ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎬ本研究参数化

方案计算的 ＰＯＤ１累积量为 ７９.６ ｍｍｏｌ / ｍ２、 ８７ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎮ Ｃ１[４８]和 Ｃ２[４９]等对针叶林的参数化方案计算结果分

别是 ２０１５ 年 ５５ ｍｍｏｌ / ｍ２、５６ ｍｍｏｌ / ｍ２ 以及 ２０１６ 年 ４６ ｍｍｏｌ / ｍ２、４８ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎬ本研究为 ４４ ｍｍｏｌ / ｍ２ 和 ４２
ｍｍｏｌ / ｍ２ꎮ 针对阔叶林的生物量损失率ꎬＢ１、Ｂ２ 方案分别是 ２０１５ 年是 １２.４７％、８.８％ꎬ２０１６ 年是 １３％、９％ꎬ本
研究为 １１.３％ 和 １１.６９％ꎮ 针对针叶林的生物量损失率 Ｃ１、Ｃ２ 分别是ꎬ２０１５ 年 ４.３％、３.６％ꎬ２０１６ 年 ４.４％、
３.８％ꎬ本研究为 ３.９％和 ３.６８％ꎮ Ｄ１[３６]方案计算的计算的 ＰＯＤ１累积量分别是ꎬ２０１５ 年 ２２ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎬ２０１６ 年

１７ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎬ本研究使用的参数化方案 Ｄ 分别是计算的 ＰＯＤ１累积量 １３.２ ｍｍｏｌ / ｍ２和 １７.１ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎮ 由 Ｄ１
方案计算的草地生物量损失率是 １８.７％、１４.６％ꎬ本研究方案计算的损失率分别是 １１.２％和 １４.６％ꎮ 由此看

到ꎬ不同参数化方案估计的鼎湖山阔叶林的生物量损失率在 ９％—１３％之间ꎬ针叶林的生物量损失率在

３.６８％—４.４％之间ꎬ草地损失率在 １１.２％—１８.７％之间ꎮ 具体参数化方案如表 ２ 所示ꎮ

图 ３　 基于不同气孔参数化方案计算的气孔臭氧通量及其生物量损失

Ｆｉｇ.３　 Ｏｚｏｎｅ ｆｌｕｘ ａｎｄ ｉｔｓ ｂｉｏｍａｓｓ ｌｏｓｓ ｃａｌｃｕｌａｔｅｄ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｔｏｍａｔａｌ ｐａｒａｍｅｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ｓｃｈｅｍｅｓ
ＰＯＤ１ 表示超过阈值 １ ｎｍｏｌ 的气孔臭氧通量累积量ꎻＢ 代表本研究的阔叶林方案(ｂｒｏａｄ￣ｌｅａｆ)ꎬＢ１ 和 Ｂ２ 分别表示其他研究中的阔叶林方案ꎻ
Ｃ 代表本文的针叶林方案(ｃｏｎｉｆｅｒｏｕｓ)ꎬＣ１ 和 Ｃ２ 分别表示其他研究中的针叶林方案ꎻＤ 代表本文中的草地方案(Ｇｒａｓｓｌａｎｄ)ꎬＤ１ 代表其他研

究中的草地方案

３　 讨论

３.１　 不同参数化方案对评估的生物量损失率的影响

本研究的 ＰＯＤ１累积量对阔叶林和针叶林分别是 ７９.６ ｍｍｏｌ / ｍ２、８７ ｍｍｏｌ / ｍ２和 ４４ ｍｍｏｌ / ｍ２、４７ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎮ

７３８１　 ５ 期 　 　 　 王钦艺　 等:臭氧污染对亚热带森林生产力和生物量的影响———以鼎湖山为例 　
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Ｐｒｏｉｅｔｔｉ 等[５６]研究的欧洲地区 ３７ 个森林站的阔叶林的 ＰＯＤ０在 ４０—６０ ｍｍｏｌ / ｍ２之间ꎬ针叶林在 １６—３０ ｍｍｏｌ /
ｍ２之间ꎬ相较于本研究结果偏低ꎬ其中原因之一是 Ｊａｖｉｓ 模型的最大气孔导度值并不适用于中国地区ꎬ这导致

Ｃ２ 方案的 ＰＯＤ１远小于其他几个方案的结果ꎮ 本研究的针叶林的 ＰＯＤ１累积量与王立景等[３６] 观测的鼎湖山

马尾松的臭氧累积量接近ꎬ王立景等通过观测换算的 ＡＦｓｔ１.６ 的值 ３０ ｍｍｏｌ / ｍ２ꎬ利用其给出的每日吸收臭氧

通量进行换算ꎬ相当于 ４３ ｍｍｏｌ / ｍ２ ＰＯＤ１ꎬ表明该参数化方案所计算的针叶林气孔导度和臭氧通量均与实际

较为接近ꎮ

表 ２　 不同参数化方案及参考文献

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｍａｉｎ ｐａｒａｍｅｔｅｒ ｖａｌｕｅｓ ａｎｄ ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｊａｖｉｓ ｍｏｄｅｌ

模型参数及方案
Ｍｏｄｅｌ ｐａｒａｍｅｔｅｒ ｎａｍｅ
ａｎｄ ｓｃｈｅｍｅ

方案 Ｂ１
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ Ｂ１
ＲｏｃＡｌｏｎｓｏ[５４]

方案 Ｂ２
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ Ｂ２
ＣｈａｐｔｅｒＩＩＩ[１８]

方案 Ｄ１
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ Ｄ１
ＣｈａｐｔｅｒＩＩＩ[１８]

方案 Ｃ１
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ Ｃ１
Ｐ.Ｂüｋｅｒ[５５]

方案 Ｃ２
Ｐａｒａｍｅｔｅｒ Ｃ２
Ｐｒｏｉｅｔｔｉ[５６]

本研究 Ｂ
Ｔｈｉｓ

ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｂ
Ｙｕｅ[５２]

本研究 Ｃ
Ｔｈｉｓ

ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｃ
Ｙｕｅ[５２]

本研究 Ｄ
Ｔｈｉｓ

ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｄ
Ｙｕｅ[５２]

ｇｍａｘ / (ｍｍｏｌ Ｏ３ ｍ－２ ｓ－１) ２８５ １９５ ２２５ ２３０ １８０

Ｌｉｇｈｔ ０.００９ ０.０１２ ０.００９ ０.０１３ ０.０１
Ｔｏｐｔ / ℃ ２３ ２３ ２８ ２７ ２７
Ｔｍｉｎ / ℃ ２ １ ０ １０ ５
Ｔｍａｘ / ℃ ３８ ３９ ３７ ３８ ４０
ＶＰＤｍｉｎ / ｋＰａ ４ ４ ３.２ ３.２ ４
ＶＰＤｍａｘ / ｋＰａ ２.２ ２.２ １.２ １ １.６
Ｆｍｉｎ ０.０２ ０.０２ ０.０２ ０.１５ ０.１５

Ｖｃｍａｘ / (μｍｏｌ ｍ－２ ｓ－１) － － － － － ３０ ４０ ４５

Ｊｍａｘ / (μｍｏｌ ｍ－２ｓ－１) － － － － － ６０ ８０ ９０

ｍ － － － － － ９ ９ １１

　 　 ｇｍａｘ: 最大气孔导度 Ｍａｘｉｍｕｍ ｓｔｏｍａｔａｌ ｃｏｎｄｕｃｔａｎｃｅꎻ Ｌｉｇｈｔ:光响应系数 Ｌｉｇｈｔ ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔꎻ Ｔｏｐｔ:最适温度 Ｔｈｅ ｏｐｔｉｍａｌ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅꎻ Ｔｍｉｎ:最低温度 Ｔｈｅ

ｍｉｎｉｍｕｍ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅꎬ Ｔｍａｘ:最高温度 Ｍａｘｉｍｕｍ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅꎻ ＶＰＤｍｉｎ:最小蒸气压差 Ｍｉｎｉｍｕｍ ｖａｐｏｒ ｐｒｅｓｓｕｒｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅꎻ ＶＰＤｍａｘ:最大蒸气压差 Ｍａｘｉｍｕｍ ｖａｐｏｒ ｐｒｅｓｓｕｒｅ

ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅꎻ Ｆｍｉｎ:最小影响系数 Ｍｉｎｉｍｕｍ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔꎻＢ 代表本研究的阔叶林方案(ｂｒｏａｄ￣ｌｅａｆ)ꎬＢ１ 和 Ｂ２ 分别表示其他研究中的阔叶林方案ꎻＣ 代表本文的针

叶林方案(ｃｏｎｉｆｅｒｏｕｓ)ꎬＣ１ 和 Ｃ２ 分别表示其他研究中的针叶林方案ꎻＤ 代表本文中的草地方案(Ｇｒａｓｓｌａｎｄ)ꎬＤ１ 代表其他研究中的草地方案

不同的参数化方案表明臭氧对鼎湖山阔叶林和针叶林的生物量影响在 ９％—１３％和 ３.６８％—４.４％之间ꎮ
引起不同参数化方案差异的主要原因是参数化方案所选取的树种不同ꎬ且在不同地区植被的生长状况差异也

会影响参数方案与实际气孔导度之间的误差ꎮ Ｂ１ 方案是 Ａｌｏｎｓｏ 等[５４] 基于对栎树研究提出的用于全球常绿

阔叶林的研究ꎬＣ２ 方案是 Ｐｒｏｉｅｔｔｉ[５６]所使用的地中海松的参数化方案ꎬ Ｄ１ 方案主要用于地中海草地的气孔模

拟ꎬ这三个方案主要适应于地中海气候ꎬ夏天少雨高温ꎬ冬天多雨寒冷ꎬ与鼎湖山的亚热带季风气候截然相反ꎬ
因此在计算得出的臭氧通量曲线上也截然相反ꎬ呈线冬季高夏季低的情况ꎮ 其次ꎬ研究区域的不同ꎬ也会导致

物候ꎬ气候ꎬ土壤等问题的差异ꎮ 例如 Ｃｌａｐｔｅｒ ＩＩＩ[１８]中的 Ｂ２ 方案和 Ｐ.Ｂüｋｅｒ[５５]提出的用于模拟针叶林的参数

化方案ꎬ最初用于可以用于全球植被类型的气孔导度模拟ꎬ但是这种全球的参数化方案无疑忽视了一部分区

域差异ꎬ从而带来不确定性ꎮ 可见ꎬ不同常绿植被类型方案的选择对于研究存在着很大的不确定性ꎮ
此外ꎬ对于生物量损失的方案选择也同样重要ꎬＦｅｎｇ 等[３４]使用 ＡＯＴ４０ 暴露函数对 ２０１５ 年中国亚热带常

绿森林生物量损失的估算值在 ０％—３０％之间ꎬ广东省大部分地区常绿林生物量损失在 １０％—２０％之间ꎬ并且

他所使用的常绿林参数化方案主要来自于 Ｂüｋｅｒ[５５]以常绿针叶林作为参考建立的ꎮ 本研究基于 ＰＯＤ１计算的

阔叶林和针叶林生物量损失已经表明了相同臭氧浓度下ꎬ针叶林和阔叶林的臭氧通量、生物量损失、ＧＰＰ 损

失存在着巨大差异ꎮ 且本研究计算的 ＡＯＴ４０ 全年累积量分别为 ５５ μＬ / Ｌ 和 ８９ μＬ / Ｌꎬ使用 Ｆｅｎｇ[３４]所建议的

方法ꎬ常绿林阔叶林生物量损失为 ３２％和 ４６.８％ꎬ远高于本研究利用 ＰＯＤ１ 计算得出的结果 １１.６９％ꎮ ＡＤ
Ｍａｒｃｏ[３３]针对亚洲地区绘制的臭氧风险地图也表明中国亚热带地区全年 ＰＯＤ１在 ８０—１００ ｍｍｏｌ 之间ꎬ针叶林

生物量损失 ４％左右ꎬ阔叶林生物量损失 １６％左右ꎬ与本研究得到的 ＰＯＤ１结果以及阔叶林和针叶林生物量损
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失结果基本一致ꎮ Ｚｈａｎｇ 等[５７]对水杉等多个树种观测实验进行了荟萃分析ꎬ表明水杉在当下臭氧浓度下将损

失 ７％的生物量ꎬ伴随臭氧浓度进一步上升ꎬ生物量损失将达到 １１％ꎮ 此外ꎬＺｈａｎｇ[５８] 对阔叶树的观测实验也

证明ꎬ中国地区的 ６ 种乡土阔叶种的生物量损失在 ２％—２１％之间ꎬ这与本研究的结果也更为接近ꎮ 基于以上

对比可以看出不同的参数化方案本身存在一定的误差和适用区域ꎬ在计算臭氧对森林生物量影响的过程中ꎬ
参数化方案的选择和森林类型的划分对最终的模拟结果具有很大影响ꎮ
３.２　 考虑臭氧污染可提高 ＣＥＶＳＡ 模型对 ＧＰＰ 的模拟精度

本研究对阔叶林的全年 ＧＰＰ 损失率的估计值与 Ｙｕｅ 等[５２]对美国各州阔叶林估算的 ＧＰＰ 损失率的最大

值(１４％)接近ꎮ Ｐｒｏｉｅｔｔｉ 等[５６]研究了臭氧污染对欧洲 ３７ 个森林站点 ２０００—２０１０ 年 ＧＰＰ 的影响ꎬ发现各个站

点多年平均 ＧＰＰ 损失率在 ２％—１２％之间ꎮ 其中ꎬ意大利的 Ｂｏｓｃｏ Ｆｏｎｔａｎａ、瑞士的 Ｍａｇａｄｉｎｏ 和斯洛伐克的

Ｔｏｐｏｌｎｉｋｙ 的阔叶林 ＧＰＰ 年均损失达到了 １２％ꎬ其余阔叶林站点年均 ＧＰＰ 损失均未超过 １０％ꎮ 本研究中 ＧＰＰ
损失率高于欧洲森林的可能原因是鼎湖山地区臭氧污染相对更严重ꎮ 鼎湖山全年臭氧 ＡＯＴ４０ 的累积量是

８９μＬ / Ｌꎬ相较于欧洲大部分森林站点偏高ꎬ欧洲森林站 ＡＯＴ４０ 的累积量在 ６５—７０ μＬ / Ｌ[５６] 之间ꎮ Ｙｕｅ 等[５２]

估计的美国各州受到臭氧影响的针叶林的 ＧＰＰ 年损失率在 ２％—１０％之间ꎮ Ｐｒｏｉｅｔｔｉ 等[５６]研究的欧洲地区 ３７
个森林站针叶林的 ＧＰＰ 损失率在 ０％—４％之间ꎮ 本研究的估计与 Ｐｒｏｉｅｔｔｉ 等[５６] 的研究一致ꎬ在 Ｙｕｅ 等[５２] 对

美国针叶林估算的损失范围之内ꎮ 主要原因是本研究中的针叶林以马尾松为代表ꎬ参数化方案与欧洲树种接

近ꎬ与美国黄松存在一定差异ꎬ因此结果也与欧洲相近ꎮ

图 ４　 扣除臭氧影响后的 ＧＰＰ 与观测 ＧＰＰ 对比 / (ｇＣ / ｍ２)

Ｆｉｇ.４　 ＧＰＰ ｗｉｔｈ ｏｚｏｎｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ＧＰＰ

本研究获取了鼎湖山阔叶林 ＧＰＰ 的观测数据ꎬ并与 ＣＥＶＳＡ 模型模拟的 ＧＰＰ 进行了比较ꎮ ＣＥＶＳＡ 模型

模拟的阔叶林月 ＧＰＰ 值与鼎湖山实际观测的阔叶林 ＧＰＰ 的相关系数为 ０.８０９９ꎬ标准误差 ＲＭＳＥ ＝ ６３.１９ꎮ 用

月 ＧＰＰ 模拟结果减去臭氧污染引起的月 ＧＰＰ 损失量得到的 ＧＰＰ 值与实际观测 ＧＰＰ 的相关系数 Ｒ２和标准差

ＲＭＳＥ 分别为ꎬ２０１５ 年 ０.７９３４ꎬＲＭＳＥ＝ ３１ꎬ ２０１６ 年 ０.８２０７ꎬＲＭＳＥ ＝ ３７.６５ꎮ 扣除臭氧污染影响得到的 ＧＰＰ 与

实际观测 ＧＰＰ 的相关系数有所提高ꎬ标准误差降低ꎮ 说明在模型中纳入臭氧污染对气孔和光合的影响模块

可以提高过程模型对 ＧＰＰ 的模拟精度ꎮ 此外ꎬ由于观测 ＧＰＰ 来自冠层顶部ꎬ因此无法获取草地的 ＧＰＰ 观测

数据ꎬ并且从冠层向下ꎬ臭氧不断沉降的过程中ꎬ臭氧浓度在不断减小ꎬ这会导致林下植被位置的实际臭氧浓

度更低ꎬ本文虽然考虑了臭氧的沉降效果ꎬ并计算了沉降后的臭氧浓度ꎬ但是生物量和 ＧＰＰ 损失仍然存在很
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大差距ꎬ并且所选取的参数化方案主要代表了鼎湖山常见的禾本和蕨类植物ꎬ计算得到的生物量损失仍然略

高于其他禾本农作物的研究结果[３４]ꎮ
由于 ＤＯ３ＳＥ 模型是基于植被实际气孔变化进行的模拟ꎬ并未计算臭氧对于气孔的影响ꎬ仅计算了植被对

于臭氧吸收量的多少ꎬ无法模拟气孔对于臭氧吸收通量的进一步反馈ꎬ即无法计算臭氧对于植被呼吸作用的

影响ꎮ 因此基于吸收的臭氧量仅考虑了对光合作用的影响ꎬ从而计算出对 ＧＰＰ 的影响ꎬ无法进一步计算出臭

氧对于植物净初级生产力(ＮＰＰ)的影响ꎮ 希望能在未来的研究中考虑到臭氧对光合作用和气孔导度的影

响ꎬ从而对 ＧＰＰ、ＮＰＰ、植被呼吸进行估算ꎬ以量化臭氧对植被固碳潜力的影响ꎮ

４　 结论

基于 ２０１６ 年鼎湖山地区气象数据和臭氧浓度数据ꎬ使用暴露浓度函数和剂量响应函数对鼎湖山地区亚

热带常绿林的 ＧＰＰ 损失以及生物量损失做出了估计ꎮ 得出如下结论:
(１)２０１５—２０１６ 年间鼎湖山地区森林植被受到臭氧影响而造成的 ＧＰＰ 损失和生物量损失较为一致ꎮ 阔

叶林 ＧＰＰ 和生物量损失分别是 １０％—１２.６％和 １１.３％—１１.６９％ꎬ针叶林 ＧＰＰ 和生物量损失分别是 １.８１％—
２.６％和 ３.９７％—３.６８％ꎮ 林下草地的 ＧＰＰ 和生物量损失分别是 ３.２％—３.３％和 １１.２％—１４.６％ꎬ两者差异较大

还需要更进一步研究和探索ꎮ
(２)伴随臭氧浓度逐年升高ꎬ将臭氧污染模块纳入模型模拟变得十分必要ꎮ 本研究已经证明了考虑臭氧

污染对生态系统的影响将有利于提高模型模拟对 ＧＰＰ 的模拟精度ꎬ提高相关性并减小相对误差ꎮ
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[１３] 　 Ｌｉ Ｐꎬ Ｆｅｎｇ Ｚ Ｚꎬ Ｃａｔａｌａｙｕｄ Ｖꎬ Ｙｕａｎ Ｘ Ｙꎬ Ｘｕ Ｙ Ｓꎬ Ｐａｏｌｅｔｔｉ Ｅ. Ａ ｍｅｔａ￣ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｎ ｇｒｏｗｔｈꎬ ｐｈｙｓｉｏｌｏｇｉｃａｌꎬ ａｎｄ ｂｉｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｗｏｏｄｙ

０４８１ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４３ 卷　



ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｅｃｏｌｏｇｉｃａ.ｃｎ

ｓｐｅｃｉｅｓ ｔｏ ｇｒｏｕｎｄ￣ｌｅｖｅｌ ｏｚｏｎｅ ｈｉｇｈｌｉｇｈｔｓ ｔｈｅ ｒｏｌｅ ｏｆ ｐｌａｎｔ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｔｙｐｅｓ. Ｐｌａｎｔꎬ Ｃｅｌｌ ＆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ ２０１７ꎬ ４０(１０): ２３６９￣２３８０.

[１４] 　 Ａｎａｖ Ａꎬ Ｍｅｎｕｔ Ｌꎬ Ｋｈｖｏｒｏｓｔｙａｎｏｖ Ｄꎬ Ｖｉｏｖｙ Ｎ. Ｉｍｐａｃｔ ｏｆ ｔｒｏｐｏｓｐｈｅｒｉｃ ｏｚｏｎｅ ｏｎ ｔｈｅ Ｅｕｒｏ￣Ｍｅｄｉｔｅｒｒａｎｅａｎ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ. Ｇｌｏｂａｌ Ｃｈａｎｇｅ Ｂｉｏｌｏｇｙꎬ ２０１１ꎬ

１７(７): ２３４２￣２３５９.

[１５] 　 Ｒｅｎ Ｗꎬ Ｔｉａｎ Ｈꎬ Ｌｉｕ Ｍꎬ Ｚｈａｎｇ Ｃꎬ Ｃｈｅｎ Ｇꎬ Ｐａｎ Ｓꎬ Ｆｅｌｚｅｒ Ｂꎬ Ｘｕ Ｘ. Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｔｒｏｐｏｓｐｈｅｒｉｃ ｏｚｏｎｅ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｏｎ ｎｅｔ ｐｒｉｍａｒｙ ｐｒｏｄｕｃｔｉｖｉｔｙ ａｎｄ ｃａｒｂｏｎ

ｓｔｏｒａｇｅ ｉｎ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ ｏｆ Ｃｈｉｎａ. Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｇｅｏｐｈｙｓｉｃａｌ Ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ ２００７ꎬ １１２(Ｄ２２).

[１６] 　 冯兆忠ꎬ 袁相洋ꎬ 李品ꎬ 尚博ꎬ 平琴ꎬ 胡廷剑ꎬ 刘硕. 地表臭氧浓度升高对陆地生态系统影响的研究进展. 植物生态学报ꎬ ２０２０ꎬ ４４(５):

５２６￣５４２.

[１７] 　 Ｌｅｆｏｈｎ Ａ Ｓꎬ Ｍａｌｌｅｙ Ｃ Ｓꎬ Ｓｍｉｔｈ Ｌꎬ Ｗｅｌｌｓ Ｂꎬ Ｈａｚｕｃｈａ Ｍꎬ Ｓｉｍｏｎ Ｈꎬ Ｎａｉｋ Ｖꎬ Ｍｉｌｌｓ Ｇꎬ Ｓｃｈｕｌｔｚ Ｍ Ｇꎬ Ｐａｏｌｅｔｔｉ Ｅꎬ Ｄｅ Ｍａｒｃｏ Ａꎬ Ｘｕ Ｘ Ｂꎬ Ｚｈａｎｇ Ｌꎬ

Ｗａｎｇ Ｔꎬ Ｎｅｕｆｅｌｄ Ｈ Ｓꎬ Ｍｕｓｓｅｌｍａｎ Ｒ Ｃꎬ Ｔａｒａｓｉｃｋ Ｄꎬ Ｂｒａｕｅｒ Ｍꎬ Ｆｅｎｇ Ｚ Ｚꎬ Ｔａｎｇ Ｈꎬ Ｋｏｂａｙａｓｈｉ Ｋꎬ Ｓｉｃａｒｄ Ｐꎬ Ｓｏｌｂｅｒｇ Ｓꎬ Ｇｅｒｏｓａ Ｇ. Ｔｒｏｐｏｓｐｈｅｒｉｃ

ｏｚｏｎｅ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｒｅｐｏｒｔ: ｇｌｏｂａｌ ｏｚｏｎｅ ｍｅｔｒｉｃｓ ｆｏｒ ｃｌｉｍａｔｅ ｃｈａｎｇｅꎬ ｈｕｍａｎ ｈｅａｌｔｈꎬ ａｎｄ ｃｒｏｐ / ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｒｅｓｅａｒｃｈ. Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ａｎｔｈｒｏｐｏｃｅｎｅꎬ ２０１８ꎬ

６: ２８.

[１８] 　 Ｍｉｌｌｓ Ｇꎬ Ｐｌｅｉｊｅｌ Ｈꎬ Ｂüｋｅｒ Ｐꎬ Ｂｒａｕｎ Ｓꎬ Ｅｍｂｅｒｓｏｎ Ｌꎬ Ｈａｒｍｅｎｓ Ｈꎬ Ｈａｙｅｓ Ｆꎬ Ｓｉｍｐｓｏｎ Ｄꎬ Ｇｒüｎｈａｇｅ Ｌꎬ Ｋａｒｌｓｓｏｎ Ｐ. Ｃｈａｐｔｅｒ ３: ｍａｐｐｉｎｇ ｃｒｉｔｉｃａｌ

ｌｅｖｅｌｓ ｆｏｒ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ. Ｍａｐｐｉｎｇ ｍａｎｕａｌ. Ｍａｎｕａｌ ｏｎ ｍｅｔｈｏｄｏｌｏｇｉｅｓ ａｎｄ ｃｒｉｔｅｒｉａ ｆｏｒ ｍｏｄｅｌｌｉｎｇ ａｎｄ ｍａｐｐｉｎｇ ｃｒｉｔｉｃａｌ ｌｏａｄｓ ａｎｄ ｌｅｖｅｌｓꎻ ａｎｄ ａｉｒ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ

ｅｆｆｅｃｔｓꎬ Ｒｉｓｋｓ ａｎｄ Ｔｒｅｎｄｓ: ＩＣＰ ｍｏｄｅｌｌｉｎｇ ａｎｄ ｍａｐｐｉｎｇ ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌ ｃｏｏｐｅｒａｔｉｖｅ ｐｒｏｇｒａｍｍｅ ｏｎ ｍｏｄｅｌｌｉｎｇꎬ ２０１０.

[１９] 　 Ｍａｔｙｓｓｅｋ Ｒꎬ Ｂｙｔｎｅｒｏｗｉｃｚ Ａꎬ Ｋａｒｌｓｓｏｎ Ｐ Ｅꎬ Ｐａｏｌｅｔｔｉ Ｅꎬ Ｓａｎｚ Ｍꎬ Ｓｃｈａｕｂ Ｍꎬ Ｗｉｅｓｅｒ Ｇ. Ｐｒｏｍｏｔｉｎｇ ｔｈｅ Ｏ３ ｆｌｕｘ ｃｏｎｃｅｐｔ ｆｏｒ Ｅｕｒｏｐｅａｎ ｆｏｒｅｓｔ ｔｒｅｅｓ.

Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ ２００７ꎬ １４６(３): ５８７￣６０７.

[２０] 　 Ｒｅｉｃｈ Ｐ Ｂ. Ｑｕａｎｔｉｆｙｉｎｇ ｐｌａｎｔ ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｔｏ ｏｚｏｎｅ: ａ ｕｎｉｆｙｉｎｇ ｔｈｅｏｒｙ. Ｔｒｅｅ Ｐｈｙｓｉｏｌｏｇｙꎬ １９８７ꎬ ３(１): ６３￣９１.

[２１] 　 Ｆｅｎｇ Ｚ Ｚꎬ Ｕｄｄｌｉｎｇ Ｊꎬ Ｔａｎｇ Ｈ Ｙꎬ Ｚｈｕ Ｊ Ｇꎬ Ｋｏｂａｙａｓｈｉ Ｋ. Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｃｒｏｐ ｙｉｅｌｄ ｓｅｎｓｉｔｉｖｉｔｙ ｔｏ ｏｚｏｎｅ ｂｅｔｗｅｅｎ ｏｐｅｎ￣ｔｏｐ ｃｈａｍｂｅｒ ａｎｄ ｆｒｅｅ￣ａｉｒ

ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ. Ｇｌｏｂａｌ Ｃｈａｎｇｅ Ｂｉｏｌｏｇｙꎬ ２０１８ꎬ ２４(６): ２２３１￣２２３８.

[２２] 　 Ｍｉｌｌｓ Ｇꎬ Ｐｌｅｉｊｅｌ Ｈꎬ Ｂｒａｕｎ Ｓꎬ Ｂüｋｅｒ Ｐꎬ Ｂｅｒｍｅｊｏ Ｖꎬ Ｃａｌｖｏ Ｅꎬ Ｄａｎｉｅｌｓｓｏｎ Ｈꎬ Ｅｍｂｅｒｓｏｎ Ｌꎬ Ｆｅｒｎáｎｄｅｚ Ｉ Ｇꎬ Ｇｒüｎｈａｇｅ Ｌꎬ Ｈａｒｍｅｎｓ Ｈꎬ Ｈａｙｅｓ Ｆꎬ

Ｋａｒｌｓｓｏｎ Ｐꎬ Ｓｉｍｐｓｏｎ Ｄ. Ｎｅｗ ｓｔｏｍａｔａｌ ｆｌｕｘ￣ｂａｓｅｄ ｃｒｉｔｉｃａｌ ｌｅｖｅｌｓ ｆｏｒ ｏｚｏｎｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ. Ａｔｍｏｓ Ｅｎｖｉｒｏｎꎬ ２０１１ꎬ ４５(２８): ５０６４￣５０６８.

[２３] 　 朱治林ꎬ 孙晓敏ꎬ 于贵瑞ꎬ 温学发. 陆地生态系统臭氧通量观测和气孔吸收估算研究进展. 生态学报ꎬ ２０１４ꎬ ３４(２１): ６０２９￣６０３８.

[２４] 　 Ｂüｋｅｒ Ｐꎬ Ｆｅｎｇ Ｚꎬ Ｕｄｄｌｉｎｇ Ｊꎬ Ｂｒｉｏｌａｔ Ａꎬ Ａｌｏｎｓｏ Ｒꎬ Ｂｒａｕｎ Ｓꎬ Ｅｌｖｉｒａ Ｓꎬ Ｇｅｒｏｓａ Ｇꎬ Ｋａｒｌｓｓｏｎ Ｐ Ｅꎬ Ｌｅ Ｔｈｉｅｃ Ｄꎬ Ｍａｒｚｕｏｌｉ Ｒꎬ Ｍｉｌｌｓ Ｇꎬ Ｏｋｓａｎｅｎ Ｅꎬ

Ｗｉｅｓｅｒ Ｇꎬ Ｗｉｌｋｉｎｓｏｎ Ｍꎬ Ｅｍｂｅｒｓｏｎ Ｌ Ｄ. Ｎｅｗ ｆｌｕｘ ｂａｓｅｄ ｄｏｓｅ￣ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐｓ ｆｏｒ ｏｚｏｎｅ ｆｏｒ Ｅｕｒｏｐｅａｎ ｆｏｒｅｓｔ ｔｒｅｅ ｓｐｅｃｉｅｓ. Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ

Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ ２０１５ꎬ ２０６: １６３￣１７４.

[２５] 　 Ｙｕｅ Ｘꎬ Ｕｎｇｅｒ Ｎ. Ｏｚｏｎｅ ｖｅｇｅｔａｔｉｏｎ ｄａｍａｇｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｇｒｏｓｓ ｐｒｉｍａｒｙ ｐｒｏｄｕｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ ｔｈｅ Ｕｎｉｔｅｄ Ｓｔａｔｅｓ. Ａｔｍｏｓｐｈｅｒｉｃ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ａｎｄ Ｐｈｙｓｉｃｓ

Ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎｓꎬ ２０１３ꎬ １３(１２): ３１５６３￣３１６０５

[２６]　 魏莉ꎬ 郑有飞ꎬ 赵辉. 冬小麦田臭氧干沉降观测及降水影响机制. 生态学杂志ꎬ ２０１９ꎬ ３８(７): ２０３０￣２０４０.

[２７] 　 Ｆｅｎｇ Ｚ Ｚꎬ Ｋｏｂａｙａｓｈｉ Ｋꎬ Ｌｉ Ｐꎬ Ｘｕ Ｙ Ｓꎬ Ｔａｎｇ Ｈ Ｙꎬ Ｇｕｏ Ａ Ｈꎬ Ｐａｏｌｅｔｔｉ Ｅꎬ Ｃａｌａｔａｙｕｄ Ｖ. Ｉｍｐａｃｔｓ ｏｆ ｃｕｒｒｅｎｔ ｏｚｏｎｅ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｏｎ ｗｈｅａｔ ｙｉｅｌｄ ｉｎ Ｃｈｉｎａ

ａｓ ｅｓｔｉｍａｔｅｄ ｗｉｔｈ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｏｚｏｎｅꎬ ｍｅｔｅｏｒｏｌｏｇｙ ａｎｄ ｄａｙ ｏｆ ｆｌｏｗｅｒｉｎｇ. Ａｔｍｏｓｐｈｅｒｉｃ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ ２０１９ꎬ ２１７: １１６９４５.

[２８] 　 Ｆｅｎｇ Ｚ Ｚꎬ Ａｇａｔｈｏｋｌｅｏｕｓ Ｅꎬ Ｙｕｅ Ｘꎬ Ｏｋｓａｎｅｎ Ｅꎬ Ｐａｏｌｅｔｔｉ Ｅꎬ Ｓａｓｅ Ｈꎬ Ｇａｎｄｉｎ Ａꎬ Ｋｏｉｋｅ Ｔꎬ Ｃａｌａｔａｙｕｄ Ｖꎬ Ｙｕａｎ Ｘ Ｙꎬ Ｌｉｕ Ｘ Ｊꎬ Ｄｅ Ｍａｒｃｏ Ａꎬ Ｊｏｌｉｖｅｔ

Ｙꎬ Ｋｏｎｔｕｎｅｎ￣Ｓｏｐｐｅｌａ Ｓꎬ Ｈｏｓｈｉｋａ Ｙꎬ Ｓａｊｉ Ｈꎬ Ｌｉ Ｐꎬ Ｌｉ Ｚ Ｚꎬ Ｗａｔａｎａｂｅ Ｍꎬ Ｋｏｂａｙａｓｈｉ Ｋ. Ｅｍｅｒｇｉｎｇ ｃｈａｌｌｅｎｇｅｓ ｏｆ ｏｚｏｎｅ ｉｍｐａｃｔｓ ｏｎ Ａｓｉａｎ ｐｌａｎｔｓ:

ａｃｔｉｏｎｓ ａｒｅ ｎｅｅｄｅｄ ｔｏ ｐｒｏｔｅｃｔ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｈｅａｌｔｈ. Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ Ｈｅａｌｔｈ ａｎｄ Ｓｕｓｔａｉｎａｂｉｌｉｔｙꎬ ２０２１ꎬ ７(１): １９１１６０２.

[２９] 　 冯兆忠ꎬ 彭金龙. 地表臭氧对中国主要粮食作物产量与品质的影响: 现状与展望. 农业环境科学学报ꎬ ２０２０ꎬ ３９(４): ７９７￣８０４.

[３０] 　 冯兆忠ꎬ 彭金龙. 中国粮食作物产量和木本植物生物量与地表臭氧污染的响应关系. 环境科学ꎬ ２０２１ꎬ ４２(６): ３０８４￣３０９０.

[３１] 　 李品ꎬ 冯兆忠ꎬ 尚博ꎬ 袁相洋ꎬ 代碌碌ꎬ 徐彦森. ６ 种绿化树种的气孔特性与臭氧剂量的响应关系. 生态学报ꎬ ２０１８ꎬ ３８(８): ２７１０￣２７２１.

[３２] 　 Ｔａｎｇ Ｈ Ｙꎬ Ｔａｋｉｇａｗａ Ｍꎬ Ｌｉｕ Ｇꎬ Ｚｈｕ Ｊ Ｇꎬ Ｋｏｂａｙａｓｈｉ Ｋ. Ａ ｐｒｏｊｅｃｔｉｏｎ ｏｆ ｏｚｏｎｅ￣ｉｎｄｕｃｅｄ ｗｈｅａｔ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｌｏｓｓ ｉｎ Ｃｈｉｎａ ａｎｄ Ｉｎｄｉａ ｆｏｒ ｔｈｅ ｙｅａｒｓ ２０００

ａｎｄ ２０２０ ｗｉｔｈ ｅｘｐｏｓｕｒｅ￣ｂａｓｅｄ ａｎｄ ｆｌｕｘ￣ｂａｓｅｄ ａｐｐｒｏａｃｈｅｓ. Ｇｌｏｂａｌ Ｃｈａｎｇｅ Ｂｉｏｌｏｇｙꎬ ２０１３ꎬ １９(９): ２７３９￣２７５２.

[３３] 　 Ｄｅ Ｍａｒｃｏ Ａꎬ Ａｎａｖ Ａꎬ Ｓｉｃａｒｄ Ｐꎬ Ｆｅｎｇ Ｚ Ｚꎬ Ｐａｏｌｅｔｔｉ Ｅ. Ｈｉｇｈ ｓｐａｔｉａｌ ｒｅｓｏｌｕｔｉｏｎ ｏｚｏｎｅ ｒｉｓｋ￣ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｆｏｒ Ａｓｉａｎ ｆｏｒｅｓｔｓ. Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｒｅｓｅａｒｃｈ
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