
We thank very much for the helpful comments and suggestions from the reviewer, 

which help us improve our manuscript. The comments were carefully considered and 

revisions have been made in response to suggestions. The second round of author 

responses to review comments are shown in red text.  

 

First, S2007 seems to calculate instantaneous (for WRF-Chem’s model integration time 

steps or hourly) values of the undamaged fraction F, whereas L2013 calculates the 

ozone damage ratio for the entire growing season. So, was one constant L2013-

calculated, plant-specific, O3 damage ratio applied throughout the whole simulation 

period, whereas S2007-calculated O3 damage ratios were time-dependent, when the 

schemes were coupled with WRF-Chem? 

Response: As mentioned by the referee, the ozone damage calculated by the S2007 

scheme is related to instantaneous excessive ozone flux (dFO3), while the ozone 

damage calculated by the L2013 scheme is related to the cumulative ozone uptake flux 

(CUO). As shown in Figure R1, both CUO and dFO3 vary with time. The value of CUO 

increases month by month, reaching a maximum in August. In contrast, dFO3 is affected 

by instantaneous O3 concentration, which peaks in July, leading to highest dFO3 in July. 

 

 

Figure R1 Monthly mean CUO and dFO3 calculated for L2013 and S2007 schemes, 

respectively. Here 𝑑𝐹𝑂3 = 𝑚𝑎𝑥{𝑓𝑂3 − 𝑦𝑃𝐹𝑇 , 0} in equation (3) of main text.  

The authors did not address my question. I originally asked how the F values calculated 

using S2007 and L2013 were applied in their simulations. Specifically, S2007 

computed instantaneous F values, which could technically be included in every time 

step to quantify ozone damage to vegetation. L2013-calculated F values, however, 

depended on CUO obtained from integration “over the growing season” (L231) using 

Eqs. 5, 6, & 7, meaning that there’d be only one pair of FPO3 and FCO3 for their 

simulation period May – August 2017. So actually, two questions involving L2013: 1. 

How did they obtain CUO of the growing season for their F value calculations? 2. Was 

one pair of constant, time-independent FPO3 and FCO3 values applied to every time 



step throughout the simulation period? It was not apparent to me how L2013 was 

coupled with the land surface model and WRF-Chem all together. 

Response: Sorry for the confusion. The CUO accumulates at each time step during the 

growing season. Both FPO3 and FCO3 are calculated based on the CUO by each time 

step instead of the whole growth season. Therefore, FPO3 and FCO3 are different day 

by day during the growing season. At the end of the growing season, the L2013-based 

damages are greater than that at the early stage, theoretically. However, the L2013 

scheme applies ap=0 for evergreen broadleaf forest, needleleaf forest, deciduous 

broadleaf forest, and shrubland, ac=0 for evergreen broadleaf forest, deciduous 

broadleaf forest, shrubland, grassland, and cropland (Table 2), suggesting that these 

PFTs employ constant F values due to time-independent O3 sensitivity even if the CUO 

is varying day to day. In this revision, we clarified that “The leaf-level CUO (mmol m-

2) is calculated by accumulating stomatal O3 fluxes of Equation 4 from the start of the 

growing season to the specific time step.” (Lines 227-229) 

 

 

Third, isn’t Eq. 5 supposed to be the integration of Eq. 4 according to its definition? 

Response: By theory the accumulative flux (Eq. 5) should be the integration of 

instantaneous flux (Eq. 4). In practice, Eq 4 was used in the S2007 scheme while Eq. 5 

was used in L2013 scheme with some differences. We maintained such differences 

because O3 sensitivity parameters were derived based on the corresponding O3 stomatal 

fluxes.  

 

What I meant was that in the manuscript, Eq. 5 was not the integration form of Eq. 4 as 

so intended.  

𝑓𝑂3 =
[𝑂3]

𝑟𝑎+𝑘𝑂3 ∙𝑟𝑠
                                                       (4) 

CUO = ∑(kO3
/rs + 1/𝑟𝑎) × [𝑂3]                                         (5) 

 

If they used Eq. 5 to calculate CUO, their L2013-calculated results and subsequently a 

big hunk of their analysis would be questionable. Also, what were those “some 

differences”? 

Response: We appreciate the reviewer’s kind suggestion and rigorous check of the 

equations. We had a careful check of our codes and found that we used incorrect 

expression in the text by citing the same formula from Jin et al.'s (2023) without 

verification. In the code (Figure R2), we actually applied equation (4) to calculate 

instantaneous O3 stomatal flux and estimated CUO by from the start of the growing 

season to the specific time step. We clarified in the text that: “The leaf-level CUO 

(mmol m-2) is calculated by accumulating stomatal O3 fluxes of Equation 4 from the 

start of the growing season to the specific time step.” (Lines 227-229) 

 

We sincerely apologized for this text error and assured that correct codes were applied 

in the model. As shown in the first author’s Ph.D dissertation (Figure R3), which was 



published on September 2022, the correct format has been used (text in Chinese). For 

this revision, we have attached the complete Ph.D dissertation for your reference (Page 

61) 

Figure R2 Codes of L2013 

Figure R3 The CUO formula in the first author’s Ph.D dissertation 

Reference: 

Jin, Z., Yan, D., Zhang, Z., Li, M., Wang, T., Huang, X., et al. (2023). Effects of elevated 

ozone exposure on regional meteorology and air quality in China through ozone-

vegetation coupling. Journal of Geophysical Research: Atmospheres, 128, 

e2022JD038119. https://doi.org/10.1029/2022JD038119 
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摘 要

对流层臭氧 (O3)是影响我国空气质量最重要的污染物之一，预计未来 O3 污染还会进

一步加剧。大气中的 O3主要通过干沉降过程作用于陆地生态系统，造成一系列负面的生态

环境效应。一方面，高浓度的地表 O3会导致气孔关闭，减少植被的光合作用，从而抑制其

正常生长，导致作物产量降低；另一方面，O3与植被的相互反馈不仅会影响植被的生理生

态，还会对区域气象产生影响。相较于国外，我国对臭氧干沉降过程的数值模拟研究起步

较晚。与此同时，当前主流大气化学传输模式WRF-Chem对 O3 干沉降过程的表达并未考

虑 O3 与植被之间的相互反馈机制，严重阻碍了我们对中国地区臭氧干沉降过程变化的理

解和预测。

本文首先基于单点干沉降机理诊断模式 Noah-MP-WDDM，结合站点观测数据诊断和

识别了影响森林和农田下垫面 O3 干沉降的关键过程，并评估不同气孔导度机制在不同下

垫面的适用性，识别出最优气孔导度机制。随后在区域模式WRF-Chem中建立了最优气孔

导度机制与 O3化学沉降模块的程序接口，使得WRF-Chem中的Wesely干沉降机制可灵活

调用此气孔导度机制进行计算。同时，构建了 O3损伤植被的参数化方案，将臭氧累积吸收

通量对植被光合速率和叶片气孔导度的影响过程考虑进区域数值模式中，并与WRF-Chem

中的干沉降机制进行耦合，实现了在 WRF-Chem中 O3 与植被的双向反馈和 O3 累积作用

的表征。在此基础上，运用所改进的模式分析了我国典型下垫面 O3干沉降过程及未来气候

变化背景下潜在的生态环境效应。研究得到的主要结论如下：

典型亚热带森林下垫面冠层外和冠层内观测的日间臭氧干沉降速率 (Vd(O3)) 分别为

0.75 cm·s−1和 0.30 cm·s−1。农田下垫面观测的日间 Vd(O3)为 0.45 cm·s−1。结合观测数据发

现，不同气孔导度机制是短期内影响 Vd(O3)日变化过程的关键因素，其中 Ball-Berry气孔

导度机制对典型亚热带森林和农田下垫面的 Vd(O3)模拟效果均优于 Jarvis气孔导度机制。

此外，冠层阻抗 (Rc)是影响白天 Vd(O3)变化的主导因子，夜间则是由空气动力学阻抗 (Ra)

引起的湍流混合作用主导。

基于改进后的模式对我国 O3干沉降开展模拟，结果发现，改进后的模式对典型亚热带

森林和农田下垫面上 O3浓度的模拟精度分别提高了 10.0%和 8.8%；对 Vd(O3)模拟精度分

别提高了 51.9%和 28.6%。对于臭氧干沉降通量 (O3ddep)，其在农田下垫面的改进效果不

明显，仅提升了 0.3%；而对典型亚热带森林下垫面，模式改进后 O3ddep模拟精度显著提

高了 16.8%。此外，模式改进还引起区域植被生理过程和气象要素的一系列改变，其中使
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气孔阻抗平均增加了 5.6%，光合速率降低了 6.4%。气孔阻抗和光合速率的变化进一步导

致叶面积指数和总初级生产力平均降低了 4.1%和 9.5%。蒸腾速率的降低导致潜热通量平

均下降了 6.3%，显热通量增加了 8.5%，进而使温度升高，并造成了异戊二烯排放的增加。

植被生理过程和气象要素的变化促使区域 O3 浓度平均上升了 3.2 µg·m−3，Vd(O3)平均下

降了 0.06 cm·s−1，O3ddep平均下降了 0.9 kg·ha−1·month−1。

我国农田、森林、草地和城市下垫面的 O3ddep分别为 596.3 kg·km−2·month−1、555.7

kg·km−2·month−1、528.9 kg·km−2·month−1和 323.9 kg·km−2·month−1。O3浓度和 Vd(O3)对

O3ddep的相对贡献分别为 34.4%和 63.8%。其中，影响O3浓度日内变化的关键大气物理化

学过程存在显著的昼夜差异，白天主要由垂直混合、化学和干沉降过程主导，贡献率分别为

33.6%、29.7%和 19.5%，而夜间 O3浓度的变化则是由化学过程主导，贡献率达到 45.6%。

对于 Vd(O3)，Ra和 Rc主导了其日内变化，相对贡献分别为 53.2%和 43.4%。

通过当前与未来气候变化情景下 (RCP6.0 BAU，RCP4.5 ECP和 RCP4.5 BHE)的 O3干

沉降过程及其对作物产量、经济损失影响的模拟研究发现，不同气候变化情景下 O3浓度分

别下降 3.7%、5.8%和 11.6%，Vd(O3)分别上升了 4.3%，2.0%和 2.3%。O3浓度和Vd(O3)的

变化进一步使 O3ddep分别下降了 2.9%、6.5%和 8.4%。同时，不同气候变化情景下 AOT40

的变化导致全国双季早稻的减产量分别为 169.3万吨、70.5万吨和 47.6万吨；相应的经济

损失分别为 689.1百万美元、288.2百万美元和 195.2百万美元。未来如果继续执行当前的

污染控制政策 (RCP6.0 BAU)，O3 污染会对作物造成更高的伤害和经济损失；执行最佳污

染控制政策 (RCP4.5 BHE)，作物的减产量会减少一半以上，经济损失也会大幅度减少。

关键词：臭氧；干沉降；下垫面；WRF-Chem；Noah-MP
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ABSTRACT

Tropospheric ozone (O3) is one of the most critical pollutants affecting air quality in China,

and O3 pollution is expected to increase further. Atmospheric O3 acts on terrestrial ecosystems

through dry deposition, causing adverse ecological effects. On the one hand, high surface O3 con-

centration can cause stomatal closure and reduce the photosynthesis of vegetation, thus inhibiting

its average growth and resulting in lower crop yields. Compared with foreign countries, the nu-

merical simulation study of the O3 dry deposition process in China started late. Meanwhile, the

current mainstream atmospheric chemical transport model WRF-Chem does not consider the mu-

tual feedback mechanism between O3 and vegetation, which seriously hinders our understanding

and prediction of the changes in the O3 dry deposition process in China.

Based on the single-point dry deposition mechanism diagnostic model Noah-MP-WDDM,

we first diagnosed and identified the key processes affecting O3 dry deposition over forests and

agriculture in this study. Then we assessed the applicability of different stomatal conductance

mechanisms on various underlying surfaces and identified the optimal one. Subsequently, a pro-

grammatic interface between the optimal stomatal conductance mechanism and the O3 chemical

deposition module was established in the WRF-Chem, so that the Wesely dry deposition scheme in

the WRF-Chem could flexibly invoke this stomatal conductance mechanism for calculations. At

the same time, a parametric scheme for O3 damage to vegetation was constructed. The cumula-

tive O3 absorption flux on vegetation photosynthetic rate and leaf stomatal conductance was taken

into account in the regional numerical model and coupled with the dry deposition scheme in the

WRF-Chem to realize the two-way feedback between O3 and vegetation and the characterization

of cumulative O3 effect in WRF-Chem. On this basis, the improved model was used to analyze

the O3 dry deposition process in the typical substratum of China and the potential ecological and

environmental effects in the context of future climate change. The main conclusions of the study

were as follows:

The daytime ozone dry deposition velocity (Vd(O3)) observed outside and inside the canopy of

a typical subtropical forest were 0.75 cm·s−1 and 0.30 cm·s−1, respectively. The daytime Vd(O3)

was 0.45 cm·s−1 in an agricultural understory. Combining the observed data, different stomatal

conductancemechanismswere found to be the key factors affecting the daily variation of theVd(O3)
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process in the short term. The Ball-Berry stomatal conductance mechanism outperforms the Jarvis

stomatal conductance mechanism for simulating Vd(O3) in a typical subtropical forest and agri-

culture. In addition, canopy resistance (Rc) was the dominant factor affecting the daytime Vd(O3)

variation, while the nighttime was dominated by turbulent mixing due to aerodynamic resistance

(Ra).

Based on the improved model, the simulation of O3 dry deposition in China was launched. It

was found that the simulation accuracy of the enhanced model for the O3 concentration over the

typical subtropical forest and agriculture was increased by 10.9% and 13.2%, respectively. The

accuracy was improved by 51.9% and 28.6%, respectively. For the ozone dry deposition flux

(O3ddep), the improvement effect on agriculture was not noticeable and only increased by 0.3%.

In contrast, for the typical subtropical forest, the simulation accuracy of O3ddep was significantly

improved by 16.8% after the model improvement. In addition, the model improvement also caused

a series of changes in regional vegetation physiological processes and meteorological elements,

which increased the stomatal resistance by 5.6% on average and decreased the photosynthetic rate

by 6.4%. Changes in stomatal resistance and photosynthetic rate further resulted in an average

reduction of 4.1% and 9.5% in leaf area index and total gross productivity. The decline in transpi-

ration rate resulted in an average 6.3% decrease in latent heat flux and an 8.5% increase in sensible

heat flux, increasing temperature and increasing isoprene emissions. Changes in vegetation physi-

ological processes and meteorological elements led to an average increase of O3 concentration by

3.2 µg·m−3, an average decrease of Vd(O3) by 0.06 cm·s−1, and an average decrease of O3ddep by

0.9 kg·km−2·month−1.

The simulation results of the O3 dry deposition process showed that the O3ddep over agri-

culture, forest, grassland, and urban areas were 596.3 kg·km−2·month−1, 555.7 kg·km−2·month−1,

528.9 kg·km−2·month−1, and 323.9 kg·km−2·month−1, respectively. The relative contributions

of O3 concentration and Vd(O3) to O3ddep were 34.4% and 63.8%, respectively. Among them,

there were significant diurnal differences in the critical atmospheric physicochemical processes

affecting the intra-day variation of O3 concentrations, which were dominated by vertical mixing,

chemical and dry deposition processes during daytime with contributions of 33.6%, 29.7%, and

19.5%, respectively, and chemical processes were the main processes causing the variation of O3

concentrations at night with contributions of 45.6%. For Vd(O3), Ra and Rc dominated its intra-day

interpretation with relative contributions of 53.2% and 43.4%, respectively.

Through the simulation study of the O3 dry deposition process and its impact on crop yield
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and economic loss under the current and future climate change scenarios, it is found that under

different climate change scenarios, the O3 concentration was decreased by 3.7%, 5.8%, and 11.6%,

respectively, and Vd(O3) was increased by 4.3%, 2.0%, and 2.3%, respectively. Changes in O3

concentration and Vd(O3) further decreased the O3ddep by 2.9%, 6.5%, and 8.4%, respectively. At

the same time, the changes in AOT40 under different climate change scenarios led to the reduction

of the national double-early rice yield of 169.3million tons, 70.5million tons, and 47.6million tons,

respectively; the corresponding economic losses were 689.1million USD, 288.2 million USD, and

195.2 million USD, respectively. In the future, if the current pollution control policy is continued

(RCP6.0 BAU), O3 pollution will cause more severe damage and economic losses to crops; if

the optimal pollution control policy (RCP4.5 BHE) is implemented, crop yield reduction will be

reduced by more than half, and economic losses will also be significantly reduced.

The simulation results of O3 dry deposition process showed that the O3ddep over agricul-

ture, forest, grassland, and urban areas were 596.3 kg·km−2·month−1, 555.7 kg·km−2·month−1,

528.9 kg·km−2·month−1, and 323.9 kg·km−2·month−1, respectively. The relative contributions

of O3 concentration and Vd(O3) to O3ddep were 34.4% and 63.8%, respectively. Among them,

there were significant diurnal differences in the critical atmospheric physicochemical processes

affecting the intra-day variation of O3 concentrations, which were dominated by vertical mixing,

chemical and dry deposition processes during daytime with contributions of 33.6%, 29.7%, and

19.5%, respectively, and chemical processes were the main processes causing the variation of O3

concentrations at night with contributions of 45.6%. For Vd(O3), Ra and Rc dominated its intra-day

variation with relative contributions of 53.2% and 43.4%, respectively.

Key Words: O3; Dry deposition; Underlying surface; WRF-Chem; Noah-MP
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第一章 绪论

1.1 研究背景

臭氧 (O3)是大气中的一种痕量气体，占大气体积百分比不到 0.0012%，但却是一种非

常重要的大气成分。对流层 O3 在气候、大气化学、生物圈和空气质量等方面起着重要作

用。从 1950年到 2000年，由于 O3前体物的人为排放不断增加，使得在中纬度地区的对流

层 O3 浓度大约增加了一倍
[1]。到下世纪末，O3 浓度仍然会持续上升，2100年全球 O3 浓

度水平较 2015年预计增加 40∼60%[2]。干沉降作为对流层 O3 清除的最关键过程，它通过

调节 O3从大气中的去除速度，对地表 O3的生命周期和浓度至关重要
[3]。图1.1总结了陆地

O3干沉降的相关过程，以及对对流层大气化学、空气质量、生态系统和气候的影响
[4]。

随着近几十年来工业化和城市化进程的加快，我国空气质量问题日趋严重，对国民经济

和健康造成了严峻的危害。2013年我国颁布了《大气污染防治行动计划》，开始了以 PM2.5

为重点的大气污染防治工作 (www.gov.cn/zwgk/2013-09/12/content_2486773.htm) ，颗粒物

质量浓度显著下降，空气质量得到了改善，但是 O3污染却日益严重。相比于 2015年，2019

年 337个城市 SO2、PM2.5、CO、PM10和NO2年评价浓度平均值分别下降了 52.0%、22.0%、

28.6%、19.5%和 3.3%，而 O3年评价浓度的平均值上升了 20.1%；O3浓度年评价值的范围

为 89∼229 μg·m−3，平均值为 161 μg·m−3，有 161个城市 (占 47.8%) O3浓度年评价值高于

国家二级标准限值 (GB 3905-2012，160 μg·m−3)，未达标城市比 2018年增加了 46个[5]。日

益严峻的 O3污染已经成为了制约我国空气质量持续改善的关键性指标。

对流层 O3浓度受到光化学过程、O3干沉降和大气扩散作用的影响
[6-7]。过去几十年中

对 O3 的研究主要集中于对 O3 前体物 (人为源和自然来源) ，对流层的传输以及平流层输

入对对流层 O3分布等方面
[1,8-10]。O3作为一种空气污染物，许多国家出台了相应的管控政

策，因此对 O3的源汇变化和趋势研究具有政策相关性。一些研究中强调了源对于 O3浓度

的影响，但是忽略了 O3 干沉降对 O3 浓度的重要性。干沉降是 O3 从对流层大气中移除的

重要途径，根据大气化学模式的估计，每年全球对流层 O3 损失的 20%来自于向地表的干

沉降[11-13]，表明干沉降是控制 O3污染的重要手段之一。

O3的干沉降主要通过气孔途径和非气孔途径进行沉降。气孔沉降指植被通过气孔吸收

O3通量，植被又可以通过气孔影响O3的源和汇来调节地表O3浓度。定量气孔O3吸收量不

仅有利于准确估算 O3的去除量，并且对进一步了解植物对 O3的响应关系也至关重要。气

1
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孔对 O3的吸收会产生活性氧，导致细胞死亡和损伤，从而加速植物衰老
[14-15]，损害光合酶

活性，增强呼吸作用，干扰碳分配[14-15]，改变植物的叶面积和生物量累积[16-19]，因此气孔O3

沉降通量被认为是对植物进行O3风险评估最有效的方法
[20]。其次，气孔通过控制水分的排

出和进入叶片内部的碳，从而影响陆气之间的水循环和碳循环[21-27]，边界层气象[25,28-30]和

气候[31-32]。当植被暴露于高浓度的 O3中时，会导致光合速率下降，从而改变 CO2同化。O3

暴露还会导致气孔导度降低，从而减少 O3的汇和增加地表 O3浓度
[25,29-30,33]。尽管 O3和植

被之间的相互作用对大气环境至关重要，但在大多数大气化学传输模式 (CTMs，Chemical

Transport Models)中，仍然缺乏对 O3和植被相互反馈的描述，其主要原因是由于陆面过程

和生物圈模式在高分辨率模式下的耦合能力不足，还有部分原因是观测所得的 O3 损害方

案较难在区域中广泛适用。另外一个重要的 O3干沉降途径是非气孔沉降，它包括叶片角质

层和土壤等。非气孔沉降可以占到总沉降的 45%左右[34]。试验表明，潮湿的植物叶片可以

增强叶角质层上的 O3损失，其强度与叶片释放出的化合物有关
[35]。O3沉降到土壤中可能

是由于 O3 扩散到土壤孔隙中并与土壤中有机物的不饱和双碳键发生反应的结果
[36]。当土

壤比较潮湿时，随着可用于反应的表面积减少，沉降到土壤中的 O3 量变会降低
[37]。在许

多模式对非气孔沉降参数化的考虑，主要是通过查表的方式确定，但是该方法并不会考虑

气象变化对参数的影响，这可能会错过许多影响非气孔沉降的重要过程[38-41]。

由于直接测量干沉降过程难度较高并且测量设备比较昂贵[42-43]，因此在区域尺度上多

用 CTMs来进行干沉降过程的研究。当前大多数 CTMs通常使用Wesely (1989)方案计算气

体干沉降速率。该方案主要是根据短期观测结果对白天与夜间以及不同土地覆盖类型和季

节的 O3干沉降进行调整，并成功应用在评估特定土地覆盖类型的 O3干沉降速率的观测和

模拟上[45-47]。一些模式根据 Zhang (2003)的方案增加了由观测到得到的气象要素和叶片表

面湿润度对O3干沉降速率的影响，一些模式增加了更多对气孔导度过程的表征
[49-52]。而对

流层 O3的数值模拟，包括高浓度的 O3污染事件和背景 O3浓度的水平，对 O3干沉降的参

数化方案很敏感[9,46,53-65]。然而，许多广泛使用的 O3 干沉降参数化方案并不能准确表征出

O3干沉降过程或者不能捕获到观测到的时空变化
[45,50,66-68]，进而会影响对 O3浓度的模拟。

在不同的 CTMs中，由于使用的干沉降参数化方案不同，对 O3干沉降月或年均值的估算差

异可达两到三倍[63,69-72]。总的来说，当前对 O3的气孔和非气孔沉降仍缺乏了解。在 CTMs

中，若不能准确模拟出 O3干沉降速率的变化
[38,73-74]，可能会影响对 O3浓度的模拟，并错

误地反映其他过程对 O3浓度的影响。因此，如何准确评估气孔和非气孔沉降是提高 O3干

沉降速率模拟效果的一个难题。
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图 1.1: 陆地 O3干沉降的相关过程及其对生态环境的影响
[34]

1.2 国内外研究现状

1.2.1 臭氧干沉降的观测方法

O3 干沉降的测量方法主要包括直接测量和间接测量两种。直接测量是指垂直 O3 通量

直接在近地面测量。而间接测量则是指 O3 沉降物质的平均浓度或者平均浓度的垂直梯度

被测量，O3 通量数据则通过推演计算间接获得。直接测量一般采用箱式法和涡动相关法，

间接测量主要是梯度法。

1.2.1.1 箱式法

箱式法可以对叶片、土壤、水或者其他表面的 O3吸收进行直接测量
[75-81]。但是，以往

的研究主要集中于土壤 NO的排放[82-84]或植物对 O3的响应
[75]，而不是 O3干沉降过程。

箱式法主要是由通量箱、鼓风机、O3发生器、O3分析仪和布气管道等几部分组成。用

通量箱覆盖于植物上方，可以直接测量植物整个冠层水平上的 O3 吸收通量
[20]。该方法一

般采用开放式测量系统，当箱内气体达到稳定状态时，气体质量平衡方程可表达为[75]：

FCin − FCout − F∆Cww −KchamberCoutV = 0 (1.1)
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其中，F为通量箱内气体流速 (m3·s−1)，Cin和 Cout分别为通量箱进、出气口气体浓度

(mol·m−3)，∆Cww 为由箱内的植物体引起的气体浓度变化 (mol·m−3)，Kchamber 为箱壁气

体吸收速率常数 (s−1)，V为箱体体积 (m3)。实验交替测量出空箱和植物箱内的气体交换，

算出 ∆Cww 后带入下式计算 O3通量：

FO3 =
F∆CwwP

ARTa
(1.2)

其中，FO3 为 O3沉降通量 (nmol·m−2·s−1)；P为气压 (Pa)；A为静态箱所覆盖的土地

面积 (m2)；R为普适气体常数 (J·mol·K−1)；Ta为绝对温度 (K)。

1.2.1.2 涡动相关法

涡动相关法 (EC，Eddy-covariance technique)是一种更直接测量植被与大气间 O3 通量

的方法。在最近几十年得到了快速的发展，被认为是现今最好的测量地气交换的手段。该

方法最早应用于水汽 (H2O)通量测量，后来拓展到二氧化碳 (CO2)通量的研究中[85-88]。这

一方法需要比较精密的仪器。其基本设备主要包括一个三维超声风速仪 (CSAT3)和一个高

速响应红外气体分析仪 (IRGA)。该方法应用于 O3 通量的测量时需要在原基础设备中增加

一台快速和精确的化学发光的 O3 传感器 (FOS，Fast ozone sensor)[20]。该探测器通常是利

用乙烯基或芳香物等与 O3发生化学反应并产生蓝光的原理来实现对 O3浓度变化的快速测

量[44]。EC法通过计算垂直风速 (w)与气体浓度 (c)之间的协方差来确定湍流通量 (F)：

F = w′c′ (1.3)

其中，上划线 (—) 表示时间平均；撇号 (’) 表示瞬时值与平均值的偏差 (x′=x(t)-x，

x=mean)；正通量向上为排放；负通量向下为沉降。

涡动尺度的峰值功率谱取决于测量的高度，会随高度而增大，同时涡动会随植被/地表

粗糙度和风速的增大而增大[20]。在慢速紫外O3分析仪观测的O3浓度校准的基础上，O3通

量可以由具备快速 O3传感器的涡动相关法直接测量。

1.2.1.3 通量梯度法

通量梯度法通常使用慢速 O3 分析仪就可以监测 O3 通量，因此此方法比 EC法更便宜

和简单。该方法假设湍流输送类似与分子扩散[89]，认为由湍流所引起的局地的 O3 通量与

局地 O3 浓度梯度成正比，通量的方向与梯度方向相反。该方法需要测量两个高度以上的

O3浓度、风速和温度梯度，表达式为：

FO3 = −Kc(z)
dC

dz
(1.4)
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其中，Kc 为 O3 湍流交换系数；dC/dz 为 O3 的垂直浓度梯度；FO3 为 O3 沉降通量。

其中，计算 Kc有两种比较常用的方法，分别是空气动力学法 (AGM，Aerodynamic gradient

method)和修改波文比法 (MBR，Modified Bowen ratio method)。

1. 空气动力学法

空气学动力法假设热量和动量以相同的方式在植被表面传输[90]，Kc与空气动力学阻抗

(Ra)有关，表达式为：

Ra(z1 : z2) =

∫ z1

z2

dz/Kc(z) (1.5)

其中，z1和 z2是冠层以上的两个相邻层的高度 (z1>z2)。

使用公式1.4和1.5，沉降通量 (F)表达式为：

F = − ∆C

Ra(z1 : z2)
= − C1 − C2

Ra(z1 : z2)
(1.6)

其中，C1和 C2分别表示 z1和 z2高度处的气体浓度。

Ra表达式为：

Ra(z1 : z2) = (ku∗)−1[ln
z1 − d

z2 − d
+ ψh(

z1 − d

L
)− ψh(

z2 − d

L
)] (1.7)

其中，k为冯卡门常数 (0.4)；u∗为基准高度的摩擦风速；d为零位移高度；L为莫宁-奥

布霍夫长度；ψh为稳定度函数。

2. 修改波文比法

修改波文比法也是基于通量梯度理论，但是Kc值是由另一个标量 (如感热，CO2，H2O)

的通量推导计算的[91-92]。以 CO2为例，CO2的通量和梯度测量与 O3相同的高度，因此 O3

的 Kc值可以根据由 KCO2 的测量值推到计算：

Kc = KCO2 = − FCO2∆Z

∆C(CO2)
(1.8)

其中，KCO2 为 CO2 的湍流交换系数，FCO2 为 CO2 的涡动相关通量，∆C(CO2)为不

同高度观测的 CO2浓度的梯度，∆Z 为观测 CO2浓度的高度间隔。

使用公式1.4和1.8，沉降通量 (F)表达式为：

F = FCO2∆C(O3)/∆C(CO2) (1.9)

1.2.1.4 同位素法

在实验室和野外进行的同位素实验，可以确定 O3 表面反应的主要地点，从而提高对

O3 沉降途径的理解
[93-94]。Subke等[94]提出了一种将 18O加入放电 O3 发生器，并使用硅胶

5



暨南大学博士学位论文

将 18O O3从
18O O2分离出来的方法。但是，从 O3中产生的

18O会导致 18O中富含水汽和

其他气体，这些气体不一定会停留在表面，从而使得对 O3沉降的估计变得复杂
[93]。

1.2.2 现有臭氧干沉降速率观测水平

自 20世纪 50年代以来，就已有学者们利用梯度法对 O3 干沉降进行短期的观测实验。

到了 20世纪 70年代，涡动相关法逐渐成为测量通量的首选方法[95]。由于干沉降速率 (Vd)

会消除 O3 浓度对通量的影响，所以通常使用 Vd(O3)来研究 O3 在不同生态系统上的干沉

降规律。Vd(O3)的变化在很大程度上受到植被的生理活动和气象要素的影响，因此不同下

垫面的 Vd(O3)存在很大的差异。一方面，不同植被的覆盖状况使 Vd(O3)存在明显不同；另

一方面，有无植被的覆盖也会使 Vd(O3)在量级上产生差别。同时，Vd(O3)还会受到局地环

境条件等影响。

目前，对 O3干沉降的观测实验已经可以覆盖主要的陆地生态系统，时间分辨率从小时

到月均值不等。由于特定的冠层特征和浓度测量的不确定性，不同方法测量 Vd(O3)的不确

定度可大于 50%[96]。Wu等[91]的研究表明，不同的测量方法在同一个哈佛森林站点，Vd(O3)

的差异可到达 2倍。此外，由于我国对 O3 干沉降的研究相较于北美和欧洲国家起步较晚，

因此观测数据较少，并且这些观测大多是短期的，通常只集中在几个地点 (如南京和郑州，

图1.2)。

通过总结过去近 30年来发表的 35篇文献中的 Vd(O3) (表1.1)可以看出，每个植被类型

的 Vd(O3)范围区间都比较大，最小值在 0 cm·s−1附近，最大值可以达到 1.80 cm·s−1附近。

裸地的平均 Vd(O3)约为 0.36 cm·s−1，而在热带雨林平均 Vd(O3)约为 0.80 cm·s−1。在巴西

亚马逊地区的一些研究表明，热带雨林的Vd(O3)能够超过 1.80 cm·s−1[97-98]。此外，Rummel

等[98] 在亚马逊热带雨林发现，雨季的 Vd(O3)明显高于旱季。其他森林生态系统中，针叶

林 Vd(O3)约为 0.54 cm·s−1，落叶林 Vd(O3)约为 0.63 cm·s−1。

由于影响森林生态系统 O3气孔吸收的因素很多，不同的森林生态系统 O3气孔吸收所

占的比例也大相径庭，这些实验所得的数据集并不能提供足够的细节来进一步分解区域或

特定物种对 O3的吸收。例如在意大利橡树林，Vd(O3)全年都较高，干燥且温度较高的气象

条件会显著影响 Vd(O3)的日变化。此地区以非气孔吸收占主导作用[99]。美国加利福利亚州

的橙子园和松林同样是非气孔吸收占主导[39,100]。在地中海的常绿阔叶林地区，则是以气孔

吸收起主导作用[101]。在美国的科罗拉多亚高山带森林地区，Turnipseed等[102]的观测发现，

白天气孔吸收占 O3通量的 81%。

在农田生态系统中，Vd(O3)受作物不同物候阶段的影响[103]，其大小、日变化和季节变

化会呈现不同的特点。观测到的最大 Vd(O3)在马铃薯地，均值大约为 0.76 cm·s−1[8]，最小
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的 Vd(O3)在玉米地观测到，均值大约为 0.29 cm·s−1[104]。在意大利的麦田，正午光合作用

最强烈，Vd(O3)可达到 0.70∼0.90 cm·s−1[101]。从作物物候来看，Vd(O3)在开花到灌浆期间

最大，因为此时期作物光合作用最强，气孔打开进行光合作用[105]，O3 也更容易进入到作

物的气孔。随着作物叶片的衰老，Vd(O3)也逐渐减小。在意大利麦田和洋葱的生长旺盛期，

气孔吸收比例不高于 50∼60%，并随着作物的衰老此占比会逐渐减小[99,106]。然而在马铃薯

的生长旺盛期，气孔吸收比例大约占 85%左右，到了成熟期气孔吸收比例会减少到 20%左

右[8]。利用大叶模型，Lamaud等[107]区分了玉米地上 O3的气孔吸收和非气孔吸收。研究发

现，O3与 NO的化学反应对 O3的分解起到了重要的作用
[105]，气孔吸收的占比会随着气象

条件和生育期的变化出现很大的差异。朱治林等[104]在鲁西北平原的玉米地对 O3通量的观

测推断白天玉米地上 O3的汇主要是气孔吸收。

根据表1.1，目前针对Vd(O3)的观测更偏向于生长季节的月份 (春、夏、秋)。因此，这制

约了评估冬季参数化改进的有效性。但是考虑到干沉降对作物的影响多发生在生长季，这

种制约也可能不太重要。如图1.2所示，可以看出，大多观测站点集中于中纬度地区，现有

的数据集中多集中于在森林生态系统的测量 (n=23)，农田生态系统有少量的数据集 (n=15)

。考虑到不同作物在植物物候方面存在巨大差异，有必要通过对不同作物的长期观测来丰

富农业生态系统的数据，为干沉降模型提供更多的数据支撑。

图 1.2: 臭氧干沉降速率观测点分布

1.2.3 臭氧干沉降的模型模拟

在没有降水的情况下，O3 从大气中沉降到表面，单位表面积的 O3 沉降量被定义为垂

直干沉降通量 (FO3)。对于干沉降过程的参数化，一般是将植被看作一个叶子并在模型中考
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虑植被冠层结构的垂直变化，采用类比于欧姆定律的阻抗–速率 (Resistance-Velocity)的方

法来计算地表和大气之间各物种的干沉降速率[133]。该方法简单且适用于不同尺度的模型，

并可以表示每个过程。

1.2.3.1 大叶模型 (Big-leaf Model)

大叶模型分为单面模型和双面模型。臭氧干沉降速率 (Vd(O3)) 通常用垂直速度表示，

由参考高度 (h)的 O3垂直通量 (FO3)和 O3浓度 (CO3)之比得到，负号表示方向向下：

Vd(O3) = −
F h
O3

Ch
O3

(1.10)

单层大叶模型 (图 1.3(a))是最简单的阻抗模型，它假设所有气体交换均发生在一个单一

的表面，植物气孔和叶片位于冠层顶部。它由空气动力学阻抗 Ra (Aerodynamic Resistance)

，粘性副层阻抗 Rb (Quasi-laminar layer Resistance)和冠层阻抗 Rc (Canopy Resistance)三部

分组成。

Vd = (Ra +Rb +Rc)
−1 (1.11)

其中，由于在模拟 O3对植物的影响时需要将气孔沉降和非气孔沉降分离开来，单面大

叶模型中的 Rc通常采用公式 (1.12)方法进行计算，假设气孔表面和大部分非气孔表面在冠

层中处于相同的高度：

Rc = (
1

Rstom +Rmeso

+
1

Rns

)−1 (1.12)

其中，Rstom (Stomata Resistance) 是对 O3 通过扩散进入气孔吸收的阻抗；Rmeso (Leaf

Mesophyll Resistance)是叶片内部对 O3 反应的阻抗；Rns (Nonstomata Resistance)是所有非

气孔沉降途径的阻抗。通常 Rns 是使用 O3 通量和互补的微气象测量和单面的大叶模型推

断的。

双面模型考虑了干沉降的两个表面 (图1.3(b))，即叶面和土壤，所有的叶片被认为是在

一个高度。

Vd = (Ra + (
1

Rb,leaf +Rstom +Rmeso

+
1

Rb,leaf +Rcut

+
1

Rac +Rb,soil +Rsoil

)−1)−1 (1.13)

其中，Rb,leaf 为叶片准层状边界层阻抗；Rac (Aerodynamic Resistance from Canopy Top

to Ground)为冠层内空气动力阻抗；Rcut为表面阻抗；Rb,soil为土壤准层状边界层阻抗；Rsoil

为土壤阻抗；Rstom和 Rmeso和单面大叶模型中定义的相同。
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不同的干沉降方案，大叶模型的结构也不同。例如，Wesely等[44]认为土壤和叶片是同

一粘性副层阻抗，并将其与 Ra 串联。而 Massman[37]则认为土壤和叶片有不同的粘性副层

阻抗。

1.2.3.2 多层冠层模型 (Multi-layer Canopy Model)

大叶模型虽然应用广泛，但该模型没有考虑到叶片特型和功能的垂直变化 (例如响应

太阳辐射的冠层衰减)。多层冠层模型 (图1.3(c))将植被冠层细分为多层，计算在冠层高度

(hc)以下的每一层冠层 (z)的表面阻抗 (Rsurf )。它将冠层辐射、植物生理生化理论与湍流

传输结合在一起，且可以预测和独立验证冠层内 CO2、H2O和 O3 等标量气体在多层叶片

和大气之间进行交换的气孔通量[134]。

Rsurf (z) = (
1

Rb,leaf (z) + Rstom(z) + Rmeso(z)
+

1

Rb,leaf (z) + Rcut(z)
)−1 ifz 6 hc (1.14)

Rsurf (Z) = (
1

Rb,soil +Rsoil

)−1 ifz = 0 (1.15)

用多层冠层模型计算 Vd，需要将上述 Rsurf 参数化嵌入到一个考虑冠层之间 O3 湍流

传输的模型中。

(a) 单层模型 (b) 双层模型 (c) 多层模型

图 1.3: 不同模型臭氧干沉降阻抗结构图[34]

1.2.3.3 不同臭氧干沉降模型的适用性

基于以上介绍的大叶和多层的臭氧干沉降模型，目前一些区域和全球化学、空气质量

模式也将臭氧干沉降模型作为模块和机制耦合嵌入自身模式之中，为区域和全球提供 O3

浓度和沉降的数据，以便评估空气质量对生态系统的影响。
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在区域和全球模式的臭氧干沉降模块中大多使用大叶模型计算的。例如 EMEP，GEOS-

CHEM 和 WRF-Chem 等模式。该模型一般忽略对陆地生态系统地面和下层植被 O3 通量

以及冠层内平均 O3 浓度的垂直变化的考虑
[135]，同时也忽略了 O3 和生物挥发性有机物

(BVOCs) 以及 NO 等气体的气相化学反应。多层冠层模型目前多集中应用于森林陆地生

态系统[124,135-141]，但大多在单点模式中应用，极少用于区域或全球的 O3干沉降模拟中。多

层冠层模型能够克服大叶模型中的一些弊端，可以在每个高度计算 O3，因此可以明确冠层

上的气相化学反应[138,142]或湍流[143-144]的影响。但由于模型本身的复杂性，仍有很多假设和

提议存在不确定性，例如这些模型的阻抗参数并不相同，尤其是非气孔沉降阻抗参数的使

用并不一致[107,126,145-147]，其中土壤和表面沉降过程可能存在相互补偿的作用且它们各自在

非气孔途径的分配比并不明确，亟待以后的研究和验证。

1.2.3.4 影响臭氧干沉降的不同途径

由于O3的高化学反应性，它会迅速沉降在干燥的表面，包括植被、土壤和建筑物等，而

理论上O3较难溶于水，在潮湿的表面上沉降速度会较慢
[3]。如图1.4所示，O3的干沉降发生

在不同的途径上，如通过植物叶片的气孔，或通过非气孔途径[38]。典型的非气孔沉降途径

包括：O3 与植物外表面或叶片角质层以及植被冠层下的土壤发生反应
[38]，以及与 BVOCs

在冠层表面的化学反应[39,112]。

图 1.4: 臭氧吸收和控制大气-生物圈交换的过程[38]
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1.2.3.5 气孔沉降途径

气孔是植物叶片上调节大气与植被间气体交换的门户。准确估算气孔臭氧通量 (Fstom)

是解释臭氧通量观测和评估臭氧植物损害的关键。Fstom的计算公式如下：

Fstom =
−O3leaf

Rb,leaf +Rstom +Rmeso

(1.16)

其中，Rb,leaf 为叶片与外界空气之间的粘性副层阻抗；Rstom 为气孔阻抗；Rmeso 为叶

肉阻抗。Rstom的倒数为气孔导度 (gs)。

O3的 Rstom的观测方法和预测模型通常利用水汽在冠层的气孔导度进行推导。这种方

法是假设 O3 通过气孔向内扩散和水汽向外扩散之间成比例关系。空气中水汽的扩散率与

O3在空气中的扩散率之比约为 0.61[148]。这一假设有一个局限性，O3和水汽分子之间的碰

撞可能会导致估计的 Fstom误差在 4∼10%[149]。

气孔 O3 吸收通过短期和长期反应改变气孔导度。在短期内，气孔 O3 吸收通过改变

保卫细胞和信号转导途径降低 gs[150-152]。从长期来看，在植物生理学研究中气孔对 O3 吸

收的平均 gs 响应呈下降趋势[153]。然而，在研究中 gs 有可能增加或减少。例如，气孔对

O3的吸收会导致光合效率降低，从而导致内部二氧化碳增加和气孔关闭
[151,154-156]。另一方

面，气孔对 O3的吸收通过降低对脱落酸的敏感性导致 gs的长期增加[157]，从而改变气孔细

胞的离子交换[151,158]以及保卫细胞周围的表皮细胞的脱落[150]，导致气孔对外界刺激反应迟

缓[151,156,159-160]，从而使 gs 的长期增加。气孔对 O3 的吸收也可能导致生长发育迟缓、衰老

过程加速、叶面积减小[15]，从而使 gs降低[7,38,161]。

目前有两种类型的参数化方案用于模拟量化气孔 O3 吸收对植被的影响。第一种是 O3

对单个植被生理过程的影响[21,31]。例如，气孔 O3吸收对植物生物量或作物产量的影响，可

以在模型中等同于O3对光合速率的影响并进行相应地参数化
[31,162]。第二种模型考虑O3对

同一植被生理过程的影响[23,153,163]。例如，Lombardozzi等[153]通过 meta分析，研究了累积

气孔 O3吸收对 gs和光合作用的影响。此外，模型间气孔 O3吸收的参数化方案的差异也与

方案中气孔 O3吸收是瞬时还是累积 O3造成的有关。通常认为，植物的损伤与累积气孔吸

收的关系更密切[164]。

1.2.3.6 非气孔沉降途径

通常认为，在植物生长过程中，O3干沉降主要是气孔沉降。然而，许多研究表明，非气

孔沉降也是总沉降的重要组成部分。Ganzeveld等[165]强调，O3非气孔沉降与气孔沉降量相

当。大多数对植被冠层 O3干沉降过程的观测都是短期
[166]，可能受到周围环境化学的影响。
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除了估计可用于 O3 干沉降的数量和反应性的挑战之外，这些因素还阻碍了对个别沉降途

径的相对重要性以及相对重要性在时间和空间上变化的深入理解。此外 Ganzeveld等[165]还

指出，量化 O3干沉降总通量对于研究碳固存和 O3对植物功能的影响至关重要，因为它们

取决于气孔和非气孔 O3 沉降的准确划分。Fowler等[38]指出，约 40∼60%的总沉降量由气

孔吸收构成，而非气孔沉降量是可变的。此外，Fowler等[38]还指出，温度、太阳辐射、水

分和风速是影响非气孔沉降的关键因素，并确定了导致 O3沉降增加的一些关键机制。

1. 臭氧与水溶液在叶片表面的相互作用

非均相化学是控制 O3 沉降到叶片角质层的主要机制。叶片外部表面覆盖着表皮蜡和

其他相关化合物，一些化合物如盐类离子 (如 Na、K、NH+
4、NO−

3 和 SO2−
4 等)、无机气体

和 BVOCs等可以通过沉积到叶片上，另一些化合物如也抗坏血酸盐等可以由植物内部分

泌[35]。Altimir等[167]在气室内测量的 O3和 CO2的叶片吸收，证明角质层 O3吸收依赖于相

对湿度。

根据 Altimir等[167]的研究，叶片表面的水溶液反应，增加了 O3的溶解度，并且较高的

pH值有利于 O3的溶解。实验证据表明，叶面上的化学溶液的成分可能会随着时间的变化

而变化[80,167]。气溶胶在叶片表面的沉降会带来盐类和有机酸，可能是潜在溶液成分变化的

原因。Coyle等[168]提出，苏格兰草原上空 SO2和 NH3协同效应可以解释观测到的高水平的

O3非气孔沉降，这是由于 NH3增加了溶液的 pH值，形成了大量 O3的汇。Potier等[139]通

过实验室实验和机理模型表明，潮湿叶片气孔中抗坏血酸的流失可能与 O3 在某些植被物

种上的化学反应和植被的物候状态有关。

由于缺乏可用的实验室和外场观测数据，O3角质层沉降的模型主要是经验性的。许多

模型只包括叶面积指数 (LAI)和一个调节因子[37]。一些模型区分了湿角质层和干角质层的

沉降，但不同模型在模拟响应方向上存在差异。例如，Wesely等[44]认为当叶片是湿的时候

叶片角质层沉降较低，而 Zhang等[145]则认为当叶片是湿的时候叶片角质层沉降较高。

2. 冠层内的臭氧化学反应

植物冠层外表面和内表面周围的空气成分由植被排放的 BVOCs、粘性边界层和细胞间

空间决定，并受到小气候条件的影响[167]。根据冠层尺度的观测，植物排放的 BVOCs，如

一些倍半萜烯和单萜烯，与 O3在冠层内发生气相反应
[169]，可导致植被冠层内形成大量的

(非气孔) O3的汇
[39,170]。这些 BVOCs与 O3的反应可能占到 O3总通量的一个不可忽略的部

分[100,138,170-173]。然而，由于缺乏全面的可分辨 BVOCs的异构体的测量技术以及与 O3反应

速率的不确定性，量化化学反应的相对贡献受到了限制[169,173-174]。

在美国内达华山脉的 Blodgett森林观测到，臭氧通量对空气温度的依赖与植被单萜烯
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的排放一致[112,170]，可导致树冠内显著的 O3损失；在森林疏伐后，臭氧通量和单萜烯类化

合物的浓度也有类似的提高[173]。Kurpius等[170]对内华达山脉松树的总臭氧沉降通量进行了

分析，研究表明树冠内的 O3 化学汇是白天 O3 损失的主要过程 (45∼55%)，而夏季气孔吸

收和非气孔沉降分别占 25∼35%和 20%。

在亚马逊森林中观测到大量土壤排放的高活性倍半萜烯[175]。虽然需要在其他地点进

行测量以了解这种现象是否发生在其他地方，但在解释臭氧通量时忽视土壤排放的高活性

BVOCs时可能会导致过度强调其他过程的作用。

在冠层中，环境化学不仅影响 O3，还影响其他气体。O3和高活性 BVOCs之间的反应

可能是冠层氧化的有机物排放的原因[176-177]，以及随后的二次有机气溶胶形成[178-180]，羟基

自由基的生产[170]和活性氮氧化物排放[181]。氧化的有机和无机化合物的通量可以为化学影

响的臭氧通量的机制提供观测约束。

3. 土壤沉降

O3 沉降到土壤的主要途径是与土壤有机质中不饱和碳键的反应
[182]，撒哈拉沙漠短期

野外观测到日间的平均 Vd 大约为 0.1 cm·s−1，这表明 O3 与土壤有机物质的反应并不是土

壤沉降的唯一途径[183]。通过与 NO或 BVOCs的反应，O3有可能在土壤表面发生热分解或

在土壤孔隙中发生气相损失。

一些外场试验[40,121,184-185]和实验室实验[93,182]结果表明，土壤水分通过限制土壤孔隙大

小抑制 O3 吸收。随着土壤水分的增加，土壤 O3 吸收的减少表明水分减少了可与 O3 反应

的表面积，超过了水分促进异质化学的任何影响。事实上，使用同位素方法来限制土壤对

土壤孔隙水的 O3 吸收，Toet 等[93]研究结果表明，在土壤水分为 60% 时，O3 沉降到土壤

孔隙水中占土壤 O3吸收的很大一部分，但土壤水分为 30%的情况下，O3吸收率要低得多

(<10%)，因为土壤水分只占总吸收率的一小部分。

用 EC法对欧洲裸露的农业土壤和半干旱平原上进行短期的 O3干沉降观测显示，至少

在其中一个地点，土壤 O3吸收与近地表相对湿度的关系大于与土壤含水量的关系
[186]，并

且呈指数级下降[131]。Stella等[186]假设认为相较于较浅深度的土壤含水量，是地面上的水分

子阻止了 O3进入土壤。Stella等[131]在 6个地点进行实验认为，土壤 O3吸收和近地表相对

湿度之间的关系变化是由土壤粘粒含量引起的。进一步回归分析表明，土壤吸收量随粘粒

含量的增加而增加，但粘粒含量越高的土壤，土壤吸收量随表面相对湿度的增加而减少得

越快[131]。

在区域或全球模式中，O3 对土壤的阻抗值通常是恒定的，随下垫面类型和季节的变

化而变化[44]。大多数 O3 土壤干沉降的建模研究使用的都是短期数据。Massman[37]首次提
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出了 O3 干沉降到土壤中的建模方法，指出土壤干/湿程度会导致土壤阻抗变小/变大，从

而对沉降产生影响。早期的研究结果[37,183]表明，土壤有机含量、土壤孔隙度、土壤湿度和

土壤阻抗之间可能存在一定的关系。由于对上述土壤阻抗与土壤性质之间的关系缺乏了解，

Massman[37]从观测中推断出的土壤 (Rsoil)对 O3干沉降的两个恒定阻抗值，建议干土为 100

s·m−1，湿土为 500 s·m−1。相比之下，Ganzeveld等[165]实验测量结果表明，土壤层面相对湿

度的增加是控制 O3向裸土沉降的一个因素
[131,165,186]。

4. 冠层内湍流的输送和扩散

大气湍流是由切变力或浮力产生的，在复杂下垫面下，气团和下垫面接触，湍流会更

强烈的。湍流使空气移动，并将富含 O3的空气包裹带向地表，是 O3沉降的基础。摩擦速

度与 Vd(O3)或 FO3 之间的相关性
[120-121,187-188]表明，湍流输送是 O3干沉降一个重要的驱动

因素。

痕量气体的输送通常是用Monin-Obukhov相似理论 (MOST，Monin-Obukhov similarity

theory)计算，一种基于量纲分析的经验形式，它考虑到了大气稳定性对近地表湍流的影响，

并保持在惯性亚层中。不同的MOST经验公式可能导致在稳定条件下空气质量模式中模拟

的 Vd的存在差异
[96,189]。利用MOST模拟冠层大气交换的方法存在一定的局限性。亚马逊

高塔天文台的观测表明，森林上方的粗糙亚层直接融合到混合层中，甚至没有形成惯性亚

层，而 MOST在惯性亚层中是有效的[190]。另一个问题是许多森林冠层位于丘陵或山区地

形，但是MOST适用于下垫面水平均匀的条件。

多层冠层模型通常模拟冠层之间的垂直交换，但模型中模拟的湍流会影响 O3 的冠层

分布，从而影响干沉降和环境化学。大多数多层冠层模型采用 K理论[136,138,140,142,179,191]，不

能真实模拟复杂冠层的湍流。

在大叶阻抗干沉降模型中，冠层湍流的表示也受到限制。例如，在Wesely方案[44]中，有两

种对冠层湍流的阻抗，一种是对较低冠层沉降的阻抗，另一种是对土壤吸收的阻抗。Wesely

等[44]为前者定义了一个基于太阳辐射和地形坡度的简单模型，为后者规定了随不同下垫面

类型和季节而变化的常数。后来的大叶模型不包括向较低冠层的沉降[48,50,90,145,192-193]，而是

采用一个基于 6天玉米田下午观测的 FO3，LAI，摩擦风速和冠层高度对湍流传输到地面的

模型进行修改[185]。一些研究确实证明摩擦速度是 O3 干沉降变化的驱动因素
[120-121,187]。然

而，这样的特定地点的模型[185]可能无法捕捉到跨越不同下垫面和边界层条件的冠层湍流阻

抗的变异性。

在目前的建模方法中，O3在冠层内的湍流传输被部分捕获，通过准层流表面的传输是

通过分子扩散的[165]。Ganzeveld等[165]也指出，与冠层湍流机制相关的两种潜在机制尚未被
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模拟：冠层下部部分或完全脱钩，这取决于风速、植被冠层密度和热分层；在冠层上方形成

一致的湍流结构，可导致冠层空气的恢复，并随之产生热量和质量的输送。此外，几乎所

有的参数都是稳态模型，其中O3在冠层内的储存及其与 NO和 VOCs等其他化合物的化学

相互作用无法及时跟踪，导致额外的不确定性。Ganzeveld等[136]研究表明，冠层植被的两

层 (冠层和冠层-土壤层)表征能够更好地模拟大气-生物圈 O3 和氮氧化物交换的主要特征，

指出该方法较好地解决了干沉降和冠层内 O3湍流交换的问题。

1.2.4 臭氧干沉降模拟的不确定性来源

在区域和全球模式中，O3干沉降方案大多采用大叶模型
[44]。该方案通过查表的方式确

定不同阻抗值，以及其随季节和下垫面类型的变化[44,145,194]。虽然环境因素 (例如温度或表

面湿度)有时会改变查找值，但在干沉降方案中，很少有机制表示这一过程。干沉降的不确

定性部分来自于亚网格级别的一些过程没有被很好地捕获，并且该过程在模式中被严重参

数化[38,47]，以及缺乏长期测量，土地利用和植被特征的准确性不足等方面[34]。这种不确定

性会影响模式在模拟 O3干沉降对空气污染、生态系统和气候影响时的准确性。

Wesely等[44] (简称 W89)干沉降方案是目前许多全球或区域尺度模式中使用的干沉降

方案。W89方案通过初始查找表值和物理依赖关系来计算每个陆地类型和季节的各沉降阻

抗。在 CTMs中，传统的W89方案中的植被生理活动是通过气象参数 (如太阳辐射、气温、

季节和下垫面类型)计算确定的[195]，而不是直接模拟植被的生理活动。气象方法大幅度减

少了计算时间，但是相对于直接模拟植被的生理活动，在光合作用低的时期，这种方法无

法很好的捕捉到干沉降的大小，并且此方案也没有考虑到 O3对植被的损伤
[195]。W89方案

最初用于计算中北纬度地区的土地类型的干沉降，后来被进行了一系列的修改[46,48,196-197]。

针对 W89 方案的许多修改大多来自于某单一研究地区的观测数据[198]，虽然类似于 W89

的参数化已经在一定程度上根据不同地区的观测结果进行了评估[48]，但很少有区域性的评

估。Hardacre等[72]第一个对全球尺度的 O3干沉降进行了评估，将 15个大气污染半球传输

组 (HTAP, Task Force on Hemispheric Transport of Air Pollution)中不同模式模拟月均 Vd(O3)

与各种观测结果进行了比较。他们的研究发现不同模式之间的模拟偏差能够高达 2倍。不

同的干沉降方案之间模拟的 Vd(O3)也存在很大的差异[63,96,199]。例如，在加拿大 Borden森

林使用了相同的强迫数据驱动了 5个不同的干沉降方案，Vd(O3)差异能够到达 2∼3倍[96]。

在 GEOS-Chem 中实施了四个干沉降方案，Vd(O3) 在夏季的年际变化率和 30 年趋势上也

存在很大差异[63]。深入比较各方案后[63,199]，发现各种物理过程和参数导致了方案间的差

异。Schwede等[199]利用几种干沉降方案对统一地点的 O3 干沉降进行了模拟，结果发现对

于 Vd(O3)，Rc的模拟是不同模式之间差异最大的原因。

气孔阻抗是 Rc 主要组成部分之一
[47]。气孔导度 (气孔阻抗的倒数)对区域模式中量化
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地表与大气之间的能量、水汽和碳交换也至关重要[200-201]。在 CTMs中，最常用于计算气

孔导度的是基于 Jarvis连乘型的经验模型[44,192]。在 Jarvis模型中，是将最大的气孔导度参

数值与环境因子相乘，每个因子都是特定环境条件的函数，可以是气象条件 (如光合有效辐

射、温度和湿度等)，也可以是生物的物理条件 (如土壤湿度和叶龄)。Jarvis模型是第一个

相对完整的气孔导度模型,为系统地研究气孔随外界环境变化的机理创造了条件[202]。但是

此模型也具有一定的局限性，模型中的参数大多没有生物学上的意义[203],这给机理性的研

究增加了困难。同时模型只针对于各环境因子对气孔导度的单独作用, 因此会忽略各环境

因子对气孔的协同作用[204]。Jarvis模型还需要根据所代表的生态系统和环境条件对参数进

行调整，受到许多生态系统 (例如热带森林)数据的缺乏的限制。DO3SE (The Deposition of

O3 for Stomatal Exchange)模型使用物种特定参数的 Jarvis模型计算 O3 气孔沉降，并预测

O3污染造成的欧洲相关树木和作物的损伤
[192,205-207]。然而，DO3SE模型是针对欧洲北部和

温带地区的物种开发的，普适性不足[205]，无法对其他地区 Vd(O3)进行准确模拟[208]。随后

发展了一种基于光合作用的 Ball-Berry气孔导度的模型。该模型是一种半经验模型，气孔

导度表示为光合速率的函数关系[209]，与相对湿度正相关，与 CO2 浓度负相关，并且受到

叶片水平数据的限制[210-211]。相较于 Jarvis模型，Ball-Berry模型具有一定的优势，它把复

杂的环境因子影响综合到湿度、CO2和光合作用 3个要素中[212]，用较少的经验参数表示植

物气孔对环境变化的响应以及植被的生理活动[213-214]。基于 Ball-Berry模型计算的气孔导度

方案已独立或耦合进地球系统模型或者陆面模型中，但很少应用在 CTMs中计算干沉降速

率，只有少数在模拟气候-化学相互作用的耦合气候化学模型中试图将化学模块中的干沉降

与其耦合起来[46,215]。

一些研究评估比较了 Jarvis 模型和 Ball-Berry 模型计算的气孔导度，Misson 等[216]和

Niyogi 等[217]结果表明，基于 Ball-Berry 模型计算的气孔导度要优于 Jarvis 模型，然而在

Büker 等[218]和 Uddling 等[219]研究中却没有。很少有研究比较和评估在完全一致的方法框

架和一致的模型输入参数下不同的气孔导度模型的模拟效果。深入研究不同类型的气孔导

度模型，不仅有助于统一 CTMs内部气孔行为的表征，而且有助于更好地理解与大气化学

相关的植物生理过程。

由于技术和方法上的困难，气孔沉降难以连续观测，非气孔沉降目前还无法直接观

测[20]。Flechard等[69]强调，O3的非气孔沉降的参数化在不同的 CTMs中存在差异。EMEP

中非气孔沉降考虑了增加表面湿度对 O3 沉降的影响
[38]。在 Surfatm-O3 模式中，实施了更

为完善的非气孔沉降方案[186]，其考虑到了生长期和衰老期间相对湿度 (RH)对叶片表皮沉

降的影响，以及土壤表面 RH会土壤沉降的影响。在MuSICA模式中，O3非气孔沉积采用

了一种更机械的方法，模拟 O3 沉降在干燥和湿润叶片生长和衰老期间的不同
[139]。Zhang
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等[48]开发了更为动态的 O3非气孔方案，考虑了关键的环境因素，如 RH、LAI和摩擦风速。

根据 Zhang的方案[48]，一些模式增加了气象和地面湿度对 Vd(O3)的观测效应[220]，以及气

孔导度过程的表征[46,49,51-52,221]。空气质量模式 CAMx目前实现应用了 Zhang的方案[48]在欧

洲进行 O3模拟的研究方法
[222]。

由于 O3 干沉降不仅与环境因子、植物生理状况密切相关，而且还与植物和土壤排放

的气体相关，且不同的环境因子之间也存在交互影响的关系，模拟起来较为复杂，因此很

多参数和物理方案仍存在很多的不确定性，亟待进一步的研究。此外，Hogrefe 等[65]研究

结果表明地表 O3 浓度对 Vd(O3)敏感，这意味着如果在大气化学传输模式中不能准确模拟

Vd(O3)的变化[8,38,73-74,107,223]，可能会影响对 O3浓度的模拟，并误报其他过程对 O3浓度的

影响。

1.2.5 臭氧的生态环境效应

地表 O3具有强氧化性，是地表大气光化学烟雾以及温室气体的主要成分，会严重危害

植物和农作物的生长[224]。地表 O3除了少量来自平流层的输送外，绝大部分是由氮氧化物

(NOx)、挥发性有机物 (VOCs)、甲烷 (CH4)、一氧化碳 (CO)和许多其他污染物之间在太

阳光照射下发生光化学反应的产物[225-226]。在 NOx和 VOCs都存在的情况下，O3形成的关

键化学过程如公式1.17-1.22所示[7,227-228]：

V OC +OH
O2−→ RO2 +H2O (1.17)

CO +OH
O2−→ HO2 + CO2 (1.18)

RO2 +NO
O2−→ SV OC +HO2 +NO2 (1.19)

HO2 +NO −→ OH +NO2 (1.20)

NO2 + hv −→ NO +O (1.21)

O +O2 +M −→ O3 +M (1.22)

VOCs 被 OH 自由基、O3 或硝酸盐自由基 (NO3) 氧化产生过氧自由基 (HO2) ，进而

氧化成 NO生成 NO2，这些新生成的 NO2 再次参与到光化学循环中，导致 O3 在大气中积

累[226,228]。

地表 O3 的生成受到排放源、气象条件 (如光照、温度、湿度及风速等)和光化学反应

等影响。其光化学形成、区域传输、还原氧化及沉降分解等过程共同决定着某一地区的地

表 O3浓度状况。根据 EKMA (Empirical kinetics modeling approach)模型和观测数据的研究

表明，O3浓度与 NOx和 VOCs呈显著的非线性响应关系[229]。城市中心的 O3产生是 VOCs

敏感区，而农村地区的 O3产生是 NOx敏感区，超大城市集群区域处于过渡状态[230]。地表
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O3形成后在大气中的寿命大约为 22 (±2)天[13]，一方面它会随大气环流进行跨区域、长距

离的传输，另一方面与大气污染物的氧化产物 OH自由基及 HO2自由基等发生反应还原为

O2，或直接向地表沉降并最终分解
[229]。

随着我国城镇化和工业化进程快速发展，O3前体物 (NOx和 VOCs)排放量的增加，导

致我国尤其是人口密集经济发达的京津冀、长三角和珠三角地区 O3 浓度显著升高，O3 污

染日益严重。目前，我国大部分地区的地表 O3 浓度水平与美国 20世纪 90年代的水平相

当，甚至更高[231]。根据环境空气质量站点的的 O3 监测数据显示，2015年到 2019年我国

337个城市臭氧浓度年评价值从 134 ug·m−3 增加到 161 ug·m−3，平均上升了 20.1% (图1.6)

。2015年，337个城市中臭氧年评价浓度超过国家二级标准限值 (GB 3905-2012)的城市数

为 55个 (占比 16.3%)，到了 2019年增加到 161个 (占比 47.8%) (图1.5)。高浓度的地表 O3

已经成为中国大多数城市夏季最主要的空气污染物。另外，我国 O3污染还呈现明显的季节

和地域特征[5]：京津冀和汾渭平原 O3浓度高值主要出现在 7月份；长三角 O3浓度高值出

现在 5月份；珠三角 O3浓度高值主要一般出现在 10月份；川渝地区 O3浓度高值出现在 8

月份。如此高浓度的 O3不可避免地会对我国作物的生长和产量造成严重的危害。

图 1.5: 2015-2019年 337个城市臭氧浓度年评价值空间分布
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图 1.6: 2015-2019年 337个城市污染物浓度年际变化

1.2.5.1 臭氧对生态系统的影响

O3 是一种植物毒素，其对植物的破坏会影响生态系统。O3 主要通过气孔途径进入到

植物内部，气孔对 O3吸收的变化有短期和长期的响应。

大量实验结果表明：小麦，玉米、棉花、水稻、大豆、土豆等农作物[157,232-235]，萝卜、

生菜、菠菜、洋葱、荠菜、番茄、西兰花等蔬菜[232-233]，还有水果中的柑橘、黑樱桃、葡萄，

西瓜[157,236-237]，苜蓿、风信子、毛莨草等草类[157,233]，树木中的山毛榉、云杉、白桦树、圣

栎树、火炬松等[238-240]对 O3 较为敏感，O3 浓度升高能够对这些植物产生较为显著的伤害，

进而会威胁到植物所提供的生态系统服务，如：粮食安全、碳固定、木材生产、植被针对

土壤侵蚀作用的保护作用、雪崩和洪水等[7]。

相比于国外，我国针对 O3 污染造成的农业风险研究开展较晚，但是发展迅速。基于

AOT40指标，研究结果表明 O3 污染造成 2015年我国水稻和小麦分别减产 8.0%和 6.0%，

导致的经济损失高达 1304亿元[241]，Hu等[242]以县级尺度，进一步针对 O3高污染地区的华

北平原 2014∼2017的小麦产量进行了评估，研究发现 O3导致小麦分别减产 18.5%、22.7%、

26.2%和 30.8%，造成总经济损失约为 2599.2亿元。姚芳芳等[243]对长三角地区主要粮食作

物小麦和水稻和油菜的产量损失进行了综合估算，指出 O3 污染造成的农作物分别减产了

17.1%和 3.0%，总的经济损失约为 13.4亿元；此外，O3污染还造成该地区油菜减产 5.9%，

产量损失 11万吨，经济损失 2.6亿元。基于通量指标，Feng等[244]的研究表明 O3造成我国

2015∼2016年的冬小麦平均损失了 10.4%。Zhang等[245]的研究结果显示O3污染可能会对中

国东北地区的大豆产量减少 23.4∼30.2%。Avnery等[246]利用大气化学输运模式 (MOZART-

2)对全球的主要粮食作物在未来 O3 浓度不断升高的情境下的产量损失进行了预测。结果
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表明，到了 2030年不断升高的O3浓度将导致全球小麦、大豆和玉米减产 4∼17%、9.5∼15%

和 2.5∼6.0%，造成的经济损失约为 12∼21亿美元。Van Dingenen等[247]利用大气化学输运

模式 (TM5)对全球的主要粮食作物在未来情景下的产量进行了预测。预计到 2030年在相

对乐观的“当前立法”情景下小麦、水稻、玉米和大豆将分别额外减产 2∼6%、1∼2%和

2%。在区域范围内，最显著的额外损失主要发生在欧洲和中国，预估将导致 14∼26亿美元

的经济损失。

1.2.5.2 臭氧与气候变化的相互影响

在对流层中，O3、CH4和二次气溶胶 (硫酸盐、硝酸盐和二次有机气溶)这样的化合物，

由于其辐射特性，可以对地球气候产生强烈的影响[248]。对流层 O3 被认为是导致气候变

化的第三大温室气体，其产生的辐射强迫为 0.35 W·m−2 (0.25∼0.65 W·m−2) ，高于 CO2、

CH4 和 N2O 等温室气体的辐射强迫作用，占全球净辐射强迫的 25%[2]。IPCC 第五次评

估报告[249]指出 1750∼2010年对流层 O3 的变化引起的全球平均辐射强迫约为 +0.4 W·m−2

(+0.2∼0.6 W·m−2)。

其次，对流层 O3变化除了产生辐射强迫影响气候变化之外，还能影响温度和降水的变

化。Xie等[250]模拟了 1850∼2013年全球对流层 O3变化引起的气候变化，发现其变化产生

的有效辐射强迫为 0.46 W·m−2，并且导致了全球年平均地表温度增加 +0.43 ℃，导致降水

增加 +0.02 mm·d−1。其中，地表温度的增加在南北半球高纬度更加显著，在西伯利亚最大

升温为 1.4 ℃；赤道地区的降水有相反的变化：夏威夷降水升高了 0.5 mm·d−1，相反印度洋

中部地区降水降低了 0.6 mm·d−1。此外，Chang等[251]模拟了 1951∼2000年中国东部地区的

对流层 O3变化产生的辐射强迫引起的气候变化，发现对流层 O3变化导致了中国东部地区

1951∼2000地面空气温度增加了 0.43 ℃，同时还造成降水减少了 0.08 mm·d−1的变化。与

Chang等[251]相似，Hansen等[252]研究结果显示中国东部地区 1900∼2003对流层 O3的变化

导致了温度的较大变化 (0.5 K)。Chen等[253]使用 IPCC的 A2排放场景模拟了 2000∼2100

年全球对流层 O3 变化引起的气候变化，结果表明其变化将导致全球年平均地表温度 0.32

K的升温，其中温度变化最大的区域为北半球高纬度地区。此外，周彦丽[254]研究结果分别

揭示了对流层 O3和黑炭气溶胶变化对北半球热带地区扩张的影响以及东亚的对流层 O3变

化对该区域夏季温度的影响。

最后，对流层 O3也会对生态系统的总初级生产力 (GPP)产生影响，降低生态系统的碳

同化能力，从而间接影响气候变化。对流层高浓度的 O3 浓度会导致植被的生产能力有数

十亿美元的损失。O3通过进入植被的气孔进入植被叶片，产生活性氧和氧化压力，这反过

来降低植物的光合作用，减缓植物的生长，危害植物生物量的累积。O3通过这些复杂的反

应过程影响生态系统的 GPP，威胁碳封存，进而对气候变化产生影响[15]。Fares等[255]通过
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对美国内华达山脉森林站点，意大利罗马附近海滨森林站点，以及美国加州中央山谷甜橙

果园站点的长期野外观测实验，结果显示除意大利由于较低 O3 浓度导致该站点森林 GPP

没有降低以外，美国的森林和果园站点的黄松和甜橙树的碳同化能力降低了 12∼19%。Ren

等[162]通过使用对流层 O3 历史数据以及动态陆地生态模式模拟 1961∼2000 年中国陆地生

态系统对 O3浓度升高的响应，发现 O3浓度升高导致陆地生态系统净初级生产力 (NPP)平

均降低了 4.5%，全国范围总碳储量降低了 0.9%。与 Ren等[162]研究相似，Sitch等[31]通过使

用气候-碳循环耦合模式模拟计算了 1900∼2100年全球陆地生态系统在控制 CO2 排放量不

变，对流层O3浓度升高情景下的响应，发现陆地生态系统GPP降低了 16.1∼26.4 Pg·Cyr−1。

气候变化对O3的影响，一方面通过局地的气象场来影响O3浓度，另一方面，气候变化

也可以通过影响O3形成的化学环境来影响地表O3的浓度
[256]。Monks等[7]和 Fiore等[257]对

关键的气候变化-空气质量途径进行了总结，并指出如陆地上空温度的升高、大气湿度的变

化以及与反气旋条件变化相关的停滞事件发生率的增加是重点的途径。其中，对 O3 影响

最大的是温度。气候变暖可以对 O3前体物的排放造成很大的影响，同时地表 O3的生成与

NOx和 VOCs呈显著的非线性关系[257]。Jacob等[258]通过 GCM-CTM研究发现，在未来几

十年中气候变化会导致污染地区的夏季地表 O3 浓度增加。Xie等[259]通过WRF-CALGRID

模式模拟长三角地区的当前和未来的地表 O3浓度，对比目前和 IPCC SRES A1B情景，发

现气候的变化可以显著改变长三角地区地表 O3 的空间分布，南部减少 5-15 ppbv，北部增

加 5-15 ppbv。虽然大多数模式都预测气候变化会导致 O3 浓度的变化，但气象因素的变化

如何导致 O3干沉降的变化，仍存在很大的不确定性
[7]。

1.3 本文的主要研究内容

综上所述，目前国内对臭氧干沉降的研究开展较晚，并且研究也相对较少，尤其对全

国区域臭氧干沉降过程的模拟研究更为不足。目前对干沉降机制的评估多集中于单一干沉

降机制计算的臭氧干沉降速率在单一下垫面上的表现；同时在区域模式上，对臭氧干沉降

的模拟没有考虑与植被的反馈。这种对干沉降及其影响过程处理的不足，严重限制了我们

对中国地区臭氧干沉降过程变化的理解和预测。

因此，为了深入探讨区域臭氧干沉降的时空分布特征，全面认识不同干沉降机制在典

型下垫面对臭氧干沉降速率模拟的影响，以及臭氧与植被的相互反馈对区域臭氧干沉降过

程的影响。本文以中国地区为研究区域，基于数值模拟的方法，结合典型亚热带森林和农

田下垫面的观测资料，综合利用干沉降机理诊断模式 Noah-MP-WDDM和区域空气质量模

式WRF-Chem，探讨了干沉降机制改进对区域植被生理过程，气象要素以及臭氧干沉降过

程的影响，以提升区域尺度 O3干沉降的模拟效果。
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主要的研究内容包括：

1. 利用单点干沉降机理模式，识别影响臭氧干沉降速率的关键过程

基于典型亚热带森林和农田下垫面的观测数据，分析不同下垫面臭氧干沉降速率的日

变化特征。利用陆面过程模式 Noah–MP 与区域大气化学模式 WRF-Chem 的干沉降模块

(WDDM)耦合形成的单点干沉降机制模式 Noah-MP-WDDM，评估不同气孔导度机制对臭

氧干沉降速率的影响，以及影响典型下垫面臭氧干沉降速率的关键过程。

2. 改进区域大气化学模式的臭氧干沉降机制，提升对区域臭氧干沉降过程的模拟能力

基于 Noah-MP-WDDM模式对典型下垫面上不同干沉降机制的评估，改进区域大气化

学模式中干沉降机制的气孔导度方案，并将臭氧胁迫导致的植被破坏的半经验方案[23]耦合

进模式中，进一步完善臭氧干沉降机制的改进。探究模式改进后，O3与植被耦合对区域植

被生理过程、气象以及对 O3 干沉降过程的影响，分析典型下垫面臭氧干沉降过程的差异，

量化影响臭氧干沉降通量，臭氧浓度和臭氧干沉降速率的关键过程。

3. 评估臭氧干沉降过程对气候变化的响应，量化臭氧污染对作物产量及经济的损失

探讨在碳中和背景下，探究臭氧干沉降过程对气候变化的两个因子 (气象条件和人为

排放源)的响应，分析在气候变化情景下臭氧污染对未来作物产量和经济损失的影响。

根据上述研究内容，设计了本研究的技术路线，如图1.7所示。具体章节安排为：第二章

介绍WRF-Chem和Noah-MP模式，以及模式中干沉降机制的计算过程；第三章分析了森林

和农田下垫面臭氧干沉降速率的日变化趋势，利用单点干沉降机制模式 Noah-MP-WDDM

对森林和农田下垫面干沉降机制中的气孔导度方案进行评估，识别最优的气孔导度方案；

第四章针对评估出的气孔导度方案，对区域模式WRF-Chem中的干沉降机制进行改进，并

将臭氧胁迫导致的植被破坏的半经验方案耦合进干沉降机制中；第五章将改进后的 WRF-

Chem 模式应用到中国地区臭氧干沉降过程的估算中，分析典型下垫面臭氧干沉降过程的

差异，揭示影响臭氧干沉降过程的关键因素；第六章探讨气候变化情景下臭氧干沉降过程

对气候变化的响应，以及当前和未来臭氧水平下导致的作物产量损失和经济损的影响；第

七章对本文的主要工作进行总结，并讨论本文研究的不足之处和未来可以进一步研究的方

向。
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图 1.7: 技术路线

本研究的科学问题：如何改进干沉降机制以提升对臭氧生态风险的评估能力？
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第二章 数值模式及评估方法介绍

本研究采用新一代大气化学传输模式WRF–Chem和陆面过程模式 Noah–MP，研究干

沉降机制对我国典型下垫面臭氧干沉降过程的影响。其中第一部分详细介绍了WRF-Chem

模式中以及与本研究相关的主要物理和化学方案，第二部分介绍了Noah-MP模式的主要结

构和参数化方案。

2.1 WRF-Chem模式

中尺度气象数值模拟与预报模式 Weather Research Forecast (WRF) 是在美国国家大气

研究中心 (NCAR，National Center of Atmospheric Research)、美国国家海洋和大气管理局

(NOAA，National Oceanic andAtmospheric Administration)中的环境预报中心 (NCEP，National

Centers for Environmental Prediction)联合俄克拉荷马大学 (Oklahoma University)、美国空军

气象局 (AWFA，Air Force Weather Agency)、美国海军研究实验室 (NRL，United States Naval

Research Laboratory)和美国联邦航空管理局 (FAA，Federal Aviation Administration)等机构

在 1997 年联合发起的新一代高分辨率中尺度气象模式，重点针对水平分辨率 1-10km 左

右、时效为 60小时的优先区域的天气预报和模拟问题[260-261]。WRF模式被誉为新一代中尺

度天气预报模式和同化系统，包含能够适应不同的地形、地貌边界和物理过程的参数化方

案，可以较好模拟和预报对各种天气过程，为研究大气科学问题提供了一个好的平台和工

具。WRF为开源模式，可通过其官网 (http://www2.mmm.ucar.edu/wrf/users/)进行获取，同

时WRF高度模块化和分层设计，便于模式的发展、维护和管理。

目前WRF包含两个动力核心框架分别为 Advanced Research WRF (ARW)和 Nonhydro-

static Mesoscale Model (NMM)。本文所用的WRF-ARW是为研究理想和真实大气数值模拟

所常用，是在 NCAR的MM5模式 (The Fifth–Generation NCAR/Penn State Mesoscale Model)

基础上发展而来，并由 NCAR中小尺度气象部门负责维护管理并持续更新。

WRF-ARW 模式由前处理 WPS (WRF Preprocessing System) ，主模式 WRF 和后处理

(Post-Processing Programs)三部分组成。WPS用于对实时资料的处理，包括定义模拟区域，

地形资料的插值，气象数据的垂直和水平插值等，提供WRF所需要的气象和地形数据。而

主程序WRF通过各种物理过程的积分计算，输出特定模拟区域的气象结果。WRF的计算

框架如图2.1所示。
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图 2.1: WRF模式流程图 (摘自WRF Version 3.9.1 User’s Guide)

WRF-Chem是 NOAA和 NCAR在现有的 WRF-ARW框架下加入了化学模块 (气溶胶

化学、气相化学、气溶胶化学和光化学等模块)，以模拟大气中的多相态的化学物质的生成

及其相互转换。WRF-Chem模拟的化学场和气象模块使用了相同的时间积分步长，并且它

们拥有相同的网格，垂直和坐标系设置，因此避免了时间或者空间插值产生的误差[262-263]。

此外网格尺度上的物质传输由动力过程决定，次网格传输与物理参数化方案部分保持一致。

化学模块和物理参数化方案的主要的相互作用如图2.2所示，化学模块主要与微物理、辐射

以及边界层方案相互传递信息。这样在数值模拟的计算过程中，气象条件会驱动大气化学

物质的传输和分布，并影响大气化学过程，部分化学过程也会对气象场造成反馈影响，从而

实现了气象场和化学场在时空上的完全耦合，能够比较真实的反应大气物理化学过程[260]。

WRF-Chem 的化学模块由 NOAA 地球系统研究实验室负责，并联合其他研究机构共同开
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发，管理和维护，并与WRF同步更新，可通过官网 (https://ruc.noaa.gov/wrf/WG11/)获取相

关源代码和教程。

图 2.2: WRF-Chem中物理和化学参数化过程之间的主要相互作用

2.1.1 物理方案

大气当中的多种物理过程在数值模式中由参数化方案的形式呈现。它们包括，生成网

格尺度云水降水过程的微物理方案、生成次网格尺度的对流性降雨的积云方案、计算大气

边界层中热力和动力过程的边界层方案、计算长波辐射和短波辐射的辐射方案以及提供地

表下垫面属性的陆面过程。3.9.1版本包含的主要物理参数化方案如表2.1所示。
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表 2.1: 目前版本WRF包含的物理参数化方案

物理过程 参数化选项

云微物理

Kessler，Lin，WSM3，WSM5，WSM6，WDM5，WDM6，Eta，Goddard，

new Thompson，Milbrandt-Yau Double-Moment，Morrison double-moment，

Y. Lin，NSSL 2-moment，CAM，Thompson Aerosol-Aware，HUJI，P3

长波辐射 RRTM，GFDL，CAM，RRTMG，New Goddard，Fu-Liou-Gu

短波辐射
Dudhia，Goddard，GFDL，CAM，RRTMG，New Goddard，Fu-Liou-Gu，

Held–Suarez relaxation

近地面层 MM5，Eta，Pleim-Xiu，QNSE，MYNN，TEMF，RevisedMM5，Chen-Zhang

陆面过程
5-layer thermal diffusion，Noah，RUC，Pleim-Xiu，Noah-MP，SSiB，Fractional

sea-ice，CLM4

城市冠层 UCM，BEP，BEM

行星边界层
YSU，MYJ，MRF，ACM2，QNSE，MYNN2，MYNN3，BouLac，UW，

TEMF，LES，Grenier-Bretherton-McCaa，Shin-Hong

积云对流
KF，BMJ，GD，SAS，G3D，Tiedtke，Zhang-McFarlane，NSAS，GF，(old)KF，

Multi-KF，New Tiedtke，Kain-Fritsch-Cumulus Potential

其他物理过程 Lake Physics，Ocean Physics，Gravity Wave Drag等

常用的物理参数化方案如下：

1. 行星边界层方案

大气边界层对下垫面和自由大气之间的热量、动量和物质交换以及辐射的收支平衡有

着非常重要的作用[264]，影响着各种变量在边界层内时间和空间的分布变化。在中尺度数

值模式中湍流是一种次网格尺度的大气运动，需要利用参数化来模拟次网格过程及其与大

尺度运动或平均流的相互作用[265]WRF模式中的行星边界层方案主要包括：MRF、MYJ和

YSU方案。YSU边界层方案[266]是一阶非局地闭合的梯度输送理论方案，由MRF参数化方

案改进而来，相比MRF方案对夹卷过程有了更精确的描述，增加了由热力驱动的自由对流

混合强度，减少了机械动力强迫性对流的混合强度[267]。改进后 YSU方案中非局地通量项

的量级小于MRF方案，逆梯度项的值减小，使大气层结接近中性，解决了MRF方案中逆

梯度项过大而导致的大气层结过于稳定的问题[265]。

2. 云微物理方案

云微物理过程在中尺度数值模式中起着关键作用。云微物理过程描述云中水汽、云水、

雨水、冰晶、雪、霰和雹七类水物质的形成与演变的过程。云微物理参数化方案主要包括：
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Kessler方案[268]、WSM3方案[269]、WSM5方案[266]和 Lin方案[270]。其中，Lin方案来自 Purdue

云模式，是云微物理过程描述较为复杂的方案，适合高分辨率模拟和理论研究。该方案中

考虑的物质包括云冰、雪、云水、雨水、水汽和霰，其参数化方案主要来自 Lin 等[270]和

Rutledge等[271]等。

3. 积云对流方案

积云对流参数化过程主要处理次网格降水。WRF模式中的积云对流参数化方案主要包

括：Kain-Fritsch方案[272]，Betts-Miller-Janjic方案[273]和 Grell-Devenyi方案[274]。其中，Kain-

Fritsch方案利用一个伴有水汽上升下沉的简单云模式，考虑了云中上升气流卷入和下曳气

流卷出及相对粗糙的微物理过程的影响。KF方案在边缘不稳定、干燥的环境场中考虑了最

小卷入率，以抑制大范围的对流，而对于没有达到最小降水云厚度的上升气流，考虑浅对

流，最小降水云厚度随云底温度变化。

4. 辐射过程方案

WRF模式中的辐射过程主要分为长波辐射和短波辐射两大部分。主要的长波辐射参数

化方案包括：RRTM方案[275]、ETA-GFDL方案[276]、CAM方案和 RRTMG方案[275]。RRTM

方案源于MM5模式，该方案利用分段波谱法以及 K分布来计算长波辐射对于温度的影响，

利用一个预先处理的辐射参数表来计算水汽、O3、CO2及其他气体，以及云与辐射之间的相

互作用。主要的短波辐射参数化方案包括：Dudhia方案[277]，Goddard方案[278]，ETA-GFDL

方案[276]和 RRTMG 方案[275]。RRTMG 为基于 MCICA 方法的一种新的短波辐射参数化方

案。

2.1.2 化学方案

WRF-Chem模式作为新一代三维欧拉空气质量模型，其污染物浓度的变化如以下的连

续性方程2.1所示：

∂n

∂t
= −∂Fx

∂x
− ∂Fy

∂y
− ∂Fz

∂z
+ P − L = −∇ · (nU) + P − L (2.1)

其中，n为某个网格中的污染物的浓度，P为生成项，包含排放、化学生成，L代表损

耗项，包括干湿沉降、化学损耗，U=(u, v, w)。

针对各个过程，WRF-Chem提供了多个化学参数化方案 (如表2.2所示)，能够较为全面

的描述大气污染物的排放、化学反应、损耗等过程，主要考虑的过程包括气相化学反应，云

水液相化学反应，光解过程，气溶胶化学，干湿沉降过程，自然源和人为源排放过程，野

火抬升过程等。其每一个过程和所包含的机制都高度模块化从而方便维护和发展，各方案

的具体内容可参考WRF-Chem网站上的相关论文 (http://ruc.noaa.gov/wrf/WG11/References/
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WRF-Chem.references.htm)。

表 2.2: WRF-Chem模式包含的化学过程参数化方案

化学过程机制 参数化选项

气相化学
RADM2，RACM，RACM-MIM，RACM-ESRL，CBMZ，CB4，CB05，

MOZART，SAPRC99，NMHC9，CRIMECH

气溶胶化学 MADE/SORGAM，VBS，MOSAIC (4 bins或 8 bins)，GOCART，MAM

云水液相化学 VSRM

光解 TUV，Fast-J，Madronich F-TUV

生物源排放 Gunther95，BEIS3.14，MEGAN

温室气体排放 VPRM

沙尘排放
适用于 GOCART的沙尘机制，适用于 GOCART并经过 AFWA修改的沙

尘机制，适用于MOSAIC和MADE/SORGAM的沙尘机制

海盐排放
适用于 GOCART的海盐机制，适用于 MOSAIC或 MADE/SORGAM的

海盐机制

气体干沉降 Wesely

气溶胶干沉降 MADE沉降机制，MOSAIC沉降机制，Zhang机制

湿沉降 Grell简单湿沉降方案，Easter方案

常用化学参数化方案如下：

1. 光解方案

WRF-Chem中主要包含三种光解方案：TUV方案[279]、FAST-J方案[280]和Madronich F-

TUV方案[279]。Fast-J方案主要考虑云、气体和气溶胶对光解率的影响，在对流层化学的模

拟中利用每个粒径段粒子的数浓度、折射指数和湿半径，根据Mie散射理论分别计算了在

300 nm、400 nm、600 nm和 999 nm波长下的光学厚度、单次散射反照率和不对称因子，然

后计算气体的光解速率。

2. 气相化学机制

气相化学机制是区域空气模型中一个重要的组成部分，气相转化率、排放、传输和沉

降等过程决定了气体的种类和浓度。在对流层中，有机物、硫酸和氮氧化物等的排放以及

臭氧和酸沉降过程与区域空气污染的关系受到气相化学机制的影响，同时气象化学也决定

了液相化学的种类以及反应速度。当前WRF-Chem模式中可供选择的气相化学机制多达 9
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种以上，并且所有的气相化学反应机制的气相化学动力学问题都采用动力学预处理器 KPP

(Kinetic PreProcessor)来处理，通过读取二进制输入格式的气相化学反应速率常数，并且自

动生成用 Rosenbrok 求解的集成气相化学的代码进行后续计算。目前 KPP 只适用于气相

化学反应机制，还没有应用到气溶胶化学机制。SAPRC99 (Statewide Air Pollution Research

Center)机制是光化学模拟中最常用的机制之一，是在 SAPRC90的基础上发展形成。与CB4

和 CB05这类碳键机制相比，使用 SAPRC99机制模拟的 O3 浓度通常更高
[281]。SAPRC99

机制一共包含 80个化学种类和 235个化学反应，采用结构集总的方法处理有机化学反应。

2.2 陆面过程模式

Noah–MP (The Community Noah Land SurfaceModelWithMulti–Parameterization Options)

陆面过程模式是基于 Noah-LSM陆面过程模式发展而来的，用于研究陆气之间的相互作用，

并对关键的陆气相互作用过程使用多种选项[282]。Noah-MP包含一个单独的植被冠层，由冠

层顶部和底部、冠层半径以及具有规定的尺寸、方向、密度和辐射特性的叶片定义。冠层

采用了双流辐射传输方法，以及实现适当地表能量和水分传输过程所必需的遮阳效果[283]。

此外，Noah-MP能够区分 C3和 C4作物的光合作用途径，并为植物光合作用和呼吸作用定

义特定的植被参数。

Noah-MP可用于预测植被的生长，它结合了 Ball-Berry基于光合作用的气孔阻抗机制，

将碳分配到植被的各个部分 (如根、茎、叶和木)和土壤碳库[210,284]，然后通过光合作用预

测初级生产力、叶面积指数和冠层高度等。Noah-MP还分别考虑了阳光下和遮荫下叶片两

面的光合作用，阳光下的叶片更受 CO2浓度的限制，而遮荫的叶片则更受日照的限制，因

此可能对 O3 的损害有不同的反应程度。动态的叶面积指数和冠层高度的计算将进一步影

响地表能量平衡。Noah-MP陆面过程模式的结构图 (https://www.jsg.utexas.edu/noah-mp/)如

图2.3所示。
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图 2.3: Noah-MP陆面过程模式的结构图

2.3 干沉降过程计算框架

数值模式中，大气污染物的干沉降通量 Fd是通过污染物浓度 (C)和污染物的干沉降速

率 (Vd(z))的乘积计算得到的：

Fd = −C(z)× Vd(z) (2.2)

其中，z为参考高度，一般为模式靠近地面的第一层，负号表示向下的通量。干沉降参

数化方案是计算每种污染物在每个网格点每个时间步长下的干沉降速率。目前大部分模式

采用类比于欧姆定律的阻抗方法来计算干沉降速率，该方法认为 Vd(z)为大气污染沉降到

地表过程的总阻抗 (Rt)的倒数。

WRF-Chem模式目前采用Wesely方案[44]对气体污染物的干沉降过程进行计算，如图2.4所

示。Wesely方案是基于大叶阻抗干沉降理论发展而来的，它对冠层阻抗的计算充分考虑了

下垫面植被的生长结构和分布特征，并根据每个部分的实际特征再进行细分，得到了与冠

层阻抗有关的 7 个阻抗因子。污染物从底层大气到近地表下垫面的迁移经历了三个过程，

首先是污染物通过湍流输送作用，从大气边界层迁移到粘性副层之上，这一过程表示为空

气动力学阻抗 (Ra，Aerodynamic Resistance)；然后通过分子扩散作用，从粘性副层迁移至

下垫面附近，这一过程表示为用粘性副层阻抗 (Rb，Quasi-laminar layer Resistance)；最终下

垫面如土壤、植被、水面等对污染物进行吸附和捕捉，被固定在地表导致干沉降过程的最
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终发生，用冠层阻抗 (Rc，Canopy Resistance)表示。阻抗模型为大气污染物的干沉降速度

与三个阻抗之和呈反比，计算公式如下：

Vd = R−1
t =

1

Ra(z) + Rb +Rc

(2.3)

图 2.4: Wesely干沉降方案的阻抗结构图

其中，Ra 与摩擦速度 (u∗)、莫宁-奥布霍夫长度 (L，Monin–Obukhov length)和大气稳

定度 (z/L)等大气湍流特征量有关。Wesely方案采用 MOST相似理论[285]进行计算，该方

法将大气稳定度分为了稳定、中性和不稳定三种情况分别进行计算：

Ra =



0.74(κu∗)−1[ln(
z

z0
) + 4.7

z − z0
L

] 稳定条件

0.74(κu∗)−1ln(
z

z0
) 中性条件

0.74(κu∗)−1{ln[
(1− 9

z

L
)0.5 − 1

(1− 9
z

L
)0.5 + 1

]− ln[
(1− 9

z0
L
)0.5 − 1

(1− 9
z0
L
)0.5 + 1

]} 不稳定条件

(2.4)

其中，z0为动量粗糙长度；κ为卡门常数 (0.4)；L由以下计算公式得到：

L = − ρcp(u
∗)3θ

κg(H + LwE/14)
(2.5)
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其中，ρ为空气密度；cp为常压下的空气比热；θ为绝对位温；g为重力加速度；H为

显热通量；LwE为潜热通量。

Rb 与粘性副层的厚度、气态污染物分子半径、温度和 u∗ 等因素有关，采用 Wesely

等[286]中的方法进行计算：

Rb = 2(κu∗)−1(Sc/Pr)
2/3 (2.6)

其中，Sc 为施密特数，与气态污染物分子半径和温度有关；Pr 为空气中的普朗特数

(0.72)。

Rc 不仅与下垫面的物理、化学性质有关还与植被的生理过程以及冠层内的气象条件

(温度，湿度和辐射等)有关，因此 Rc 的计算也是最为复杂的。如图2.4所示，Wesely方案

认为气态污染物迁移至地表，可以沉降至植被冠层高层覆盖的部分，冠层低层的部分或地

表土壤，这三部分叠加为最终总的地表上的沉降。这三部分共用 7个串行或并行的阻抗分

项来表示，计算式如下：

Rc = (
1

Rs +Rm

+
1

Rlu

+
1

Rdc +Rcl

+
1

Rac +Rgs

)−1 (2.7)

其中，Rs 为叶片气孔阻抗 (Leaf Stomata Resistance)，Rm 为叶肉阻抗 (Leaf Mesophyll

Resistance)，Rlu为叶片角质层阻抗 (Leaf Cuticles Resistance)，Rdc为植被冠层内的大气浮力

阻抗 (Buoyant Convection Resistance)，Rcl为树枝、树皮等的表面阻抗 (Resistance for Lower

Canopy Exposed Surface)，Rac为冠层顶部至地表面的空气动力学阻抗 (Aerodynamic Resis-

tance from Canopy Top to Ground)，Rgs为土壤、枯枝落叶层等覆盖物的表面阻抗 (Resistance

at the Ground Surface)。

下面分别介绍 Rc的每个分项：

冠层气孔阻抗 (Rs)主要取决于叶片气孔张开孔径的大小，叶片气孔的张开或闭合主要

取决于植物的光合作用需要。当有太阳辐射时，气孔打开，吸收 CO2进行光合作用，阻抗

变小，在夜间气孔一般闭合，阻抗增大。此外阻抗的变化也与外界的温度有关，Wesely方

案采用了一个简单的经验公式对 Rs进行计算：

Rs = Ri{1 +
1

[200(G+ 0.1)]2
} 400

Ts(40− Ts)

DH2O

Dx

(2.8)

其中，Ri为在理想状况下的最小冠层气孔阻抗 (Minimum Canopy Stomatal Resistance)，

G为地表净太阳辐射 (Net Solar Irradiation at Ground)，Ts为表面温度 (Surface Temperature)

，Dx为气态污染物分子的扩散速率，DH2O为水汽分子的分子扩散速率，当 Ts小于 0◦C或

大于 40◦C时，Rs设置为 9999。
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Rc 的其他阻抗分项如 Rm、Rlu、Rcl 和 Rgs 大多与气态污染物的溶解性和氧化性相关。

水溶性大、氧化性强的气体较容易沉降至地表面。Wesely方案中，这些阻抗值是基于有效

亨利常数 (H∗)和反应活性因子 (f0)来计算的。对于不同的气态污染物，这两个参数的取值

如表2.3所示。

表 2.3: Wesely干沉降方案中气态污染物的部分属性参数

气态污染物 DH2O/Dx H∗ (M atm−1) f0

二氧化硫 (SO2) 1.9 1×105 0

臭氧 (O3) 1.6 0.01 1

二氧化氮 (NO2) 1.6 0.01 0.1

一氧化氮 (NO) 1.3 2×10−3 0

硝酸 (HNO3) 1.9 1×1014 0

过氧化氢 (H2O2) 1.4 1×105 1

乙醛 (ALD) 1.6 15 0

甲醛 (HCHO) 1.3 6×103 0

甲基过氧化氢 (OP) 1.6 240 0.1

过氧乙酸 (PAA) 2.0 540 0.1

甲酸 (ORA) 1.6 4×106 0

氨气 (NH3) 1.0 2×104 0

过氧酰基硝酸酯 (PAN) 2.6 3.6 0.1

亚硝酸 (HNO2) 1.6 1×105 0.1

Rm的计算公式为:

Rm = (
H∗

3000
+ 100f0)

−1 (2.9)

Rlu对植被冠层表面分为干燥和潮湿两种状况作分别进行计算。对于干燥的冠层表面：

Rlu,dry = Rlu(10
−5H∗ + f0)

−1 (2.10)

其中，Rlu可查表获得，见表2.4。

对于潮湿的冠层表面，分为由于露水导致的和由于雨水导致的。其中，由于露水导致的

植被冠层表面潮湿，Wesely方案中将 SO2的 Rlu设置为 50 s·m−1 (城市下垫面)和 100 s·m−1

(其他下垫面)。O3的 Rlu则由下式计算：

Rlu,O3,dew = (
1

3000
+

1

3Rlu

)−1 (2.11)
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其他污染物的 Rlu则由 Rlu,O3,dew 的进行推导估计：

Rlu,dew = (
1

3Rlu,dry

+ 10−7H∗ +
f0

Rlu,O3,dew

)−1 (2.12)

由于雨水导致的植被冠层表面潮湿，将城市下垫面的 SO2的 Rlu统一设置为 50 s·m−1，

其他下垫面的计算式为：

Rlu,SO2,rain = (
1

5000
+

1

3Rlu

)−1 (2.13)

O3的 Rlu的计算则变为：

Rlu,O3,rain = (
1

1000
+

1

3Rlu

)−1 (2.14)

其他污染物在这一状况下的 Rlu仍由 Rlu,O3,dew 的进行推导估计：

Rlu,rain = (
1

3Rlu,dry

+ 10−7H∗ +
f0

Rlu,O3,rain

)−1 (2.15)

Rdc主要取决于地形坡度和太阳辐射对地表的加热状况决定，其计算式为：

Rdc =
100(1 +

1000

G+ 10
)

1 + 1000θ
(2.16)

其中，G为太阳辐射，θ为地形坡度。

对于 SO2和 O3的 Rcl都由查表获得。其他气态污染物则根据自身的水溶性、氧化性以

及 Rcl,SO2 和 Rcl,O3 进行推导估计：

Rcl = (
10−5H∗

Rcl,SO2

+
f0

Rcl,O3

)−1 (2.17)

Rgs与 Rcl类似，由 Rgs,SO2 和 Rgs,O3 推导估计：

Rgs = (
10−5H∗

Rgs,SO2

+
f0

Rgs,O3

)−1 (2.18)

Rac值可以查表获得，见表2.4。
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表 2.4: Wesely干沉降方案中气态污染物的输入参数

阻抗 土地利用类型

分项 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11

季节类型 1：有茂盛植被的夏季

ri 9999 60 120 70 130 100 9999 9999 80 100 15

rlu 9999 2000 2000 2000 2000 2000 9999 9999 2500 2000 4000

rac 100 200 100 2000 2000 2000 0 0 300 150 200

rgss 400 150 350 500 500 100 0 1000 0 220 400

rgso 300 150 200 200 200 300 2000 400 1000 180 200

rcls 9999 2000 2000 2000 2000 2000 9999 9999 2500 2000 4000

rclo 9999 1000 1000 1000 1000 1000 9999 9999 1000 1000 1000

季节类型 2: 农作物未被收割的秋季

ri 9999 9999 9999 9999 250 500 9999 9999 9999 9999 9999

rlu 9999 9000 9000 9000 4000 8000 9999 9999 9000 9000 9000

rac 100 150 100 1500 2000 1700 0 0 200 120 140

rgss 400 200 350 500 500 100 0 1000 0 300 400

rgso 300 150 200 200 200 300 2000 400 800 180 200

rcls 9999 9000 9000 9000 2000 4000 9999 9999 9000 9000 9000

rclo 9999 400 400 400 1000 600 9999 9999 400 400 400

季节类型 3: 霜冻后的晚秋 (无雪覆盖)

ri 9999 9999 9999 9999 250 500 9999 9999 9999 9999 9999

rlu 9999 9999 9000 9000 4000 8000 9999 9999 9000 9000 9000

rac 100 10 100 1000 2000 1500 0 0 100 50 120

rgss 400 150 350 500 500 200 0 1000 0 200 400

rgso 300 150 200 200 200 300 2000 400 1000 180 200

rcls 9999 9999 9000 9000 3000 6000 9999 9999 9000 9000 9000

rclo 9999 1000 400 400 1000 600 9999 9999 800 600 600

季节类型 4:零度以下有雪覆盖的冬季

ri 9999 9999 9999 9999 400 800 9999 9999 9999 9999 9999

rlu 9999 9999 9999 9999 6000 9000 9999 9999 9000 9000 9000

rac 100 10 10 1000 2000 1500 0 0 50 10 50

(接下页)
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续表

阻抗 土地利用类型

分项 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11

rgss 100 100 100 100 100 100 0 1000 100 100 50

rgso 600 3500 3500 3500 3500 3500 2000 400 3500 3500 3500

rcls 9999 9999 9999 9000 200 400 9999 9999 9000 9999 9000

rclo 9999 1000 1000 400 1500 600 9999 9999 800 1000 800

季节类型 5: 有部分矮小一年生绿色植物的春季

ri 9999 120 240 140 250 190 9999 9999 160 200 300

rlu 9999 4000 4000 4000 2000 3000 9999 9999 4000 4000 8000

rac 100 50 80 1200 2000 1500 0 0 200 60 120

rgss 500 150 350 500 500 200 0 1000 0 250 400

rgso 300 150 200 200 200 300 2000 400 1000 180 200

rcls 9999 4000 4000 4000 2000 3000 9999 9999 4000 4000 8000

rclo 9999 1000 500 500 1500 700 9999 9999 600 800 800

2.4 生态效应评估方法

2.4.1 AOT40指标的计算

AOT40是目前最常用的 O3 评估指标之一，表示为每小时 O3 浓度超过 40 nmol·mol−1

部分的累积值 (单位为 nmol·mol−1·h−1)[287]。AOT40是一种剂量指标，它考虑了 O3浓度与

累积暴露时间，能较好地反映 O3对作物长时间的胁迫效应
[288]。其计算公式如下：

AOT40 =
n∑

i=1

max(CO3 i − 40, 0) (2.19)

其中，CO3 表示大气中的 O3浓度。

19999表示阻抗极大，该沉降途径无沉降发生；
2土地利用类型：(1)城市用地，(2)农业用地，(3)牧场，(4)落叶林，(5)针叶林，(6)包含湿地的混交林，

(7)水体，(8)沙漠等荒漠地区，(9)无森林覆盖的湿地，(10)农业与牧场混合用地，(11)长有矮小灌木的岩石

地带。
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2.4.2 作物产量和经济损失的估算

2.4.2.1 全国各省市水稻产量

2019 年全国双季稻种植区 (不包含港澳台地区) 水稻产量数据来源于中国农业统计年

鉴 (http://www.stats.gov.cn/)，如表2.5所示。在我国，水稻的种植分布十分广泛，可分为双

季早稻、双季晚稻和单季水稻三类。在本研究中主要讨论双季早稻，其种植区主要分布于

东南沿海的浙江、福建、广东、广西和海南，长江中下游的安徽、江西、湖南和湖北，以

及云南地区。

表 2.5: 全国各省市双季早稻产量情况

省份 浙江 安徽 福建 江西 湖北 湖南 广东 广西 海南 云南

产量 (万吨) 50.3 101.0 61.6 626.2 84.3 661.4 488.3 452.6 69.2 21.7

2.4.2.2 基于 AOT40指标的响应方程

研究表明，O3对作物的损伤主要是由 O3长期累积效应引起
[157]。当 O3浓度超过某一

临界值时，O3才会影响作物的生长和产量。近几十年来，我国研究人员利用 OTC/FACE系

统开展了大量实验探究 O3 浓度升高对不同作物的影响，并在此基础上建立了不同作物相

对产量 (RY，Relative yield)与 AOT40指标之间的线性函数关系。本研究使用表2.6中的剂

量响应方程评估地表 O3浓度对水稻产量的影响。

其中，AOT40指标表示作物生长期内的白天时段，大于 40 nmol·mol−1的小时平均 O3

浓度与 40 nmol·mol−1差值的累积。根据 Avnery等[246]的研究方法，在计算 AOT40指标时

将白天时段定义为每天的 08:00-19:59。

表 2.6: 水稻相对产量与 AOT40指标的响应方程

作物 实验方式 剂量响应方程 文献

双季早稻

OTC RY = −0.0053× AOT40 + 1 Feng等[289]

OTC RY = −0.0095× AOT40 + 1 Wang等[290]

OTC RY = −0.010× AOT40 + 1 耿春梅等[291]

FACE RY = −0.022× AOT40 + 0.969 张继双等[292]

2.4.2.3 水稻产量和经济损失的估算

根据Avnery等[246]所用的作物产量和经济损失的计算公式，将作物生长期内AOT40的

值代入到上述方程中，计算出作物相对产量及作物产量损失率，再结合各省市收获的当年
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作物实际产量，即可得到因 O3污染造成的作物减产量，具体的计算公式如下：

RY L = 1−RY

CPL = CP × RY L

1−RY L

(2.20)

其中，RYL为作物产量损失率 (RYL，Relative yield loss)定义为在不受 O3损伤的情况

下，以理论产量为基础的作物产量的损失；RY为作物相对产量 (Relative yield)；CPL为作

物减产量 (Crop production loss)；CP为作物实际产量 (Crop production)。

同时，因 O3损伤所造成的作物经济损失的计算方法如下如下：

ECL = CPL×MPP (2.21)

其中，ECL为经济损失 (Economic cost loss)，MPP为作物的最低市场收购价格 (Minimum

purchase price)，本研究使用的是联合国粮农组织统计数据库提供的价格作为国内市场价格

(FAOSTAT，2019，http://faostat.fao.org/)。
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第三章 干沉降参数化方案评估

本章采用 Chang等[293]发开的单点干沉降机理诊断耦合模式。该模式是将WRF–Chem

干沉降模块 (WDDM)从WRF–Chem区域模式中剥离出来，与 Noah–MP模式进行耦合，形

成单点的干沉降机理诊断模式 (Noah-MP-WDDM)，便于在单点上首先进行关键参数和过

程的识别。Noah-MP-WDDM模式中，首先由气象数据、土壤和植被参数驱动 Noah-MP，计

算该时刻内的地表物候、湍流特征、能量和水分的分配，并由此计算得到影响各沉降阻抗

部分的冠层、地表、土壤变量输入至 WDDM模块计算得到各沉降阻抗，而后得到各大气

成分的干沉降速率，计算碳组分的积累量从而进行植被的动态模拟，得到更新了的下一时

刻地表的植被、湍流参数，再进入下一时间步长的迭代。并将每个部分的能量、水分变量

输出，以判断和评估其对该部分沉降阻抗乃至最终沉降速率的影响。其中，干沉降部分的

计算流程，已在2.3节详细介绍。

本章基于 Noah-MP-WDDM模式，评估干沉降方案中的两种气孔机制，并对影响气孔

机制的主要参数和过程进行了改进和敏感性实验，评估在典型下垫面不同干沉降机制对臭

氧干沉降速率的模拟效果。

3.1 观测站点介绍

本研究其中一个观测站点位于广东省珠江三角洲西北边的肇庆市鼎湖山自然生态保护

区内的森林生态系统交换通量观测塔。鼎湖山自然保护区北回归线附近，属典型的南亚热

带季风湿润型气候。通量观测塔 (112°32’E，23°10’N，以下简称鼎湖山站)的观测平台位于

鼎湖山自然生态保护区的核心区域，是一片针阔混交林样地。通量观测塔高 37 m，其所位

于的区域森林冠层高度约为 17 m。两套涡动相关测量系统分别安装在塔的两个高度 (30米

和 7米)，代表在冠层外和冠层内的测量结果。该系统主要由两个三维超声风速仪 (CSAT3，

Campbell Scientific，USA)，两个快速化学发光 O3 分析仪 (FOS，Sextant，New Zealand)，

H2O/CO2 浓度红外分析仪 (Li-750，LI-COR，USA) ，一个慢速紫外 O3 分析仪 (型号 49i,

Thermo Fisher，USA)和 CR6数据采集器组成。其中闭路的 H2O/CO2浓度红外分析仪用来

测量 H2O和 CO2 密度；三维超声风速仪用来测量三维风速和超声虚温；O3 浓度由慢速紫

外 O3分析仪进行观测；O3的快速响应则利用快速 O3分析仪监测，该仪器的主要工作原理

为香豆素涂层片被 O3氧化消耗发出蓝光，被光电倍增管探测到后转化成为电压输出，获得

的数据需要利用慢速紫外 O3 分析仪获得的 30 min平均 O3 浓度进行时时校准。系统昼夜
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连续自动采集数据，原始采样频率是 10 Hz，由 CR6数据采集器自动存储并在线计算每 30

min平均 O3 通量。鼎湖山的观测时间为 2019年 8月 21日至 2019年 11月 21日。此站点

作为森林生态系统的代表。

本研究的另一个观测站点位于江苏省南京市浦口区南京信息工程盘城镇永丰生态试验

地 (32°19’N，118°71’E，以下简称永丰站)，属于北亚热带季风性气候。观测时间为 2017

年 3月 25日至 2017年 5月 25日，观测期间试验田所种作物为冬小麦，此站点作为农田生

态系统的代表。试验观测仪器同样基于涡度相关系统，与鼎湖山的使用的仪器相同，数据

采集器为 CR3000。

3.2 不同干沉降参数化方案对比实验设计

3.2.1 模式输入设置

Noah-MP-WDDM模式需要大气驱动数据、植被和土壤等多项地表参数做为输入数据。

其中大气驱动数据包括研究时段内的温度、风速、风向、湿度、短波辐射、长波辐射、气

压及降水。Wu等[96]研究表明，模拟气象数据驱动的 Vd值比观测气象数据驱动的 Vd值的

高 30%，且相关性更差，因此为了减少气象要素模拟偏差对 Vd(O3)模拟的影响，本研究中

两个站点均采用观测得到的 30 min气象数据作为输入数据。

依据鼎湖山站和永丰站的输入数据结果，修改对应的输入参数，主要包括有：模拟的

开始及结束的时间、模拟循环次数、模拟站点的坐标、时间步长、土地覆被类型、土壤类

型、温度和风速的测量高度等。具体设置值如表3.1所示。
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表 3.1: 模式输入参数设置

参数名称 鼎湖山站 永丰站 备注

Startdate 201908211600 201703250000 采用 UTC时间

Enddate 201911211600 201705270000 采用 UTC时间

Loop for a while 20 20 模式 spin-up

Latitude (◦) 23.17 32.19 站点纬度

Longitude (◦) 112.53 118.71 站点经度

Forcing timestep (s) 1800 1800 驱动数据时间步长

Noahlsm timestep (s) 900 900 模拟时间步长

Sea ice point False False 海冰点

Soil layer thickness (m) 0.1，0.3，0.6，1.0 0.1，0.3，0.6，1.0 土壤层厚度

Soil temperature (K) 266.09，274.04，276.90，279.92 266.09，274.04，276.90,279.92 各层土壤平均温度

Soil moisture (m3·m−3) 0.298，0.294，0.271，0.307 0.298，0.294，0.271，0.307 各层土壤平均湿度

Skin temperature (K) 304.29 292.24 地表平均温度

Deep soil T (K) 297.40 292.78 1m深度平均温度

Vegetation type Mixed Forest Dryland Cropland and Pasture USGS分类

Soil type Loamy Sand Sandy Clay Loam STAS土壤类型分类

Air temperature level (m) 30.0(冠层外)，7.0(冠层内) 7.0 气温驱动数据高度

Wind level (m) 30.0(冠层外)，7.0(冠层内) 7.0 风速驱动数据高度

本研究所使用的过程方案与默认的 Noah–MP模式一致，其中由于鼎湖山站和永丰站

两个站点都处于亚热带地区，与冻土中的过冷液态水 (FRZ)、冻土渗透率 (INF)、积雪反照

率 (ALB)、雨雪分离过程 (SNF)、土壤底部温度 (TBOT)和雪/土壤温度时间方案 (STC)因

素相关的物理过程对模式的结果基本没有影响，因此这些过程都选择默认选项。而动态植

被模型 (DVEG)、土壤水势因子 (BTR)、地表交换系数 (SFC)、径流与地下水 (RUN)、冠层

辐射传输 (RAD)和冠层气孔阻抗 (CRS)对结果影响较大，因此本研究根据 Chang等[294]的

研究，这些过程参数化方案选择如表3.2所示。
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表 3.2: Noah-MP模式参数化方案

参数化方案 方案选择 内容

动态植被模型 2 Dynamic

冠层气孔阻抗 1; 2 Ball-Berry; Jarvis

土壤水势因子 3 SSiB Scheme

径流与地下水 3 Schaake96 Scheme

地表交换系数 2 Chen97 Scheme

冻土中的过冷液态水 1 NY06 Scheme

冻土渗透性 1 NY06 Scheme

冠层辐射传输 2 Vegetation gap = 0

积雪反照率 1 BATS Scheme

雨雪分离过程 1 Jardan91 Scheme

土壤底部温度 1 Zero-flux Scheme

雪/土壤温度时间方案 1 Fully implicit

3.2.2 不同干沉降参数化方案

在区域和全球的大气化学传输模式中，干沉降速率的计算通常使用的是大叶模型。根

据对干沉降方案的文献调研，Rs (Rs=1/gs)通常使用以下的方法进行计算：

a. 简单的 Jarvis气孔导度机制，只考虑了温度、辐射影响[44]；

b. 使用 Jarivs气孔导度机制的方法，考虑了太阳辐射、温度、湿度和土壤水分胁迫[48,50,124,295];

c. Ball-Berry 气孔导度机制，该机制利用了光合作用 (An) 和气孔导度 (gs) 之间的函数关

系[210,296]。

为了探究不同干沉降参数化方案对 Vd(O3)模拟的影响，本研究将上述描述的三个气孔

导度机制与 Noah-MP-WDDM中的干沉降方案重新修改耦合编译，具体方案如下：

1. Wesely等[44]方案 (以下简称为 W89) , CTMs中应用最广泛的气态干沉降方案[72] ，气孔

导度机制使用方法a；

2. Zhang等[48]方案 (以下简称为 Z03)，常用于北美的空气质量模型[297]和加拿大空气和降

水监测网络 (CAPMoN，Canadian Air and Precipitation Monitoring Network)[298]，气孔导度

机制使用方法b；
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3. Z03方案但是气孔导度机制使用方法c (以下简称为 Z03&BB)；

4. W89方案但是气孔导度机制使用方法c (以下简称为W89&BB)。

其中W89为 Noah-MP-WDDM中的默认干沉降方案。

四种干沉降方案的具体描述如表3.3所示。
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3.3 典型下垫面臭氧干沉降速率模拟特征分析

3.3.1 臭氧干沉降速率日变化特征

观测和模拟的 Vd(O3) 昼夜变化比较如图3.1所示。结果表明，在鼎湖山站，冠层外变

化范围在 0.7∼5.2 cm·s−1，平均值为 0.34 cm·s−1；冠层内变化范围在-1.9∼3.8 cm·s−1，平均

值为 0.1 cm·s−1。与观测值相比，冠层外四种方案模拟的日变化在 0.05 cm·s−1∼0.9 cm·s−1，

冠层内四种方案模拟的日变化在 0.004 cm·s−1∼0.4 cm·s−1。永丰站观测值范围为 0.008∼2.0

cm·s−1，平均值为 0.32 cm·s−1，模拟值范围为 0.005∼1.1 cm·s−1。

值得注意的是，在鼎湖山站的冠层内，日出前和日落后出现了比较明显的的反梯度输

送现象。然而，没有一种方案可以模拟出这个观测结果，这导致了模拟中在日出前和日落

后的 Vd(O3)被高估。相比之下，夜间冠层外的模拟的结果较好，而白天的模拟结果有较大

的差异。这可能是由于方案中冠层内外所使用的植被形态参数都是一致的，这并不能反映

真实的森林生态系统结构。Wu等[70]认为冠层的结构在模拟结果中起着重要的作用，这可

能进一步解释了这种差距。

如图3.1所示，在鼎湖山站，气孔导度机制主导了 Vd(O3)的日变化趋势，基于 Jarvis气

孔导度机制的方案 Vd(O3)呈现双峰型变化趋势，在 8:00-9:00和 16:00-17:00左右达到峰值；

基于 Ball-Berry气孔导度机制的方案的 Vd(O3)中午趋于稳定，16:00以后逐渐下降。在永

丰站中，观测的 Vd(O3)在 9:00达到峰值 (0.68 cm·s−1)，随后快速下降直到 18:00。而在此

时段，模拟的 Vd(O3)变化较为平缓，在 17:00左右迅速下降。四种方案的模拟结果虽然有

一定的差异，但日变化情况非常相似，两种气孔导度机制没有呈现明显的不同。

在鼎湖山和永丰站中，白天 Z03和 Z03&BB方案对 Vd(O3)的模拟差异分别达到 7.8%

和 31.9%，W89 和 W89&BB 方案模拟差异分别为 18.6% 和 56.2%。所有方案均能模拟日

出后 Vd(O3)的快速上升，但无法模拟出峰值后 Vd(O3)的快速下降。这可能是因为 O3浓度

快速上升导致 O3 消解效率降低
[299]。而在现有的干沉降方案中，并没有考虑到 Vd(O3) 与

O3 浓度的相互影响，因此导致了 Vd(O3)在此时段模拟的误差。夜间，Z03型方案的模拟

Vd(O3)比W89型方案高 2倍以上，在永丰站表现尤为明显。这是由于夜间气孔关闭后非气

孔阻抗占主导地位，这一差异反映了两种方案非气孔机制的差异[145]。

在鼎湖山站中，冠层外四个方案的模拟结果比观测值低 18∼70%，冠层内模拟结果与观

测值的偏差在-18∼64%之间。对于永丰站，与观测值相比，所有方案产生的偏差在-56∼42%

之间。总体来看，在永丰站和鼎湖山站的的冠层外，W89&BB方案的模拟效果都更好。当

只考虑白天的模拟效果时，鼎湖山站冠层内模拟效果最好的也是W89&BB方案。所有方案

47



暨南大学博士学位论文

与观测值之间的相关性均在 0.38至 0.56之间，其中W89&BB方案在两个生态系统中相关

性都最好的。

(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 鼎湖山站，冠层内 (c) 永丰站

图 3.1: 观测和模拟的平均 Vd(O3)昼夜变化过程比较

表 3.4: 不同干沉降方案下 Vd(O3)观测和模拟的统计特征量

鼎湖山站 (冠层外) 鼎湖山站 (冠层内) 永丰站

Mean Median Bias R Mean Median Bias R Mean Median Bias R

观测值 0.34 0.14 - - 0.10 -0.004 - - 0.33 0.28 - -

Z03 0.10 0.06 -0.25 0.50 0.08 0.04 -0.02 0.46 0.14 0.12 -0.19 0.41

Z03&BB 0.11 0.10 -0.24 0.40 0.07 0.06 -0.02 0.35 0.21 0.20 -0.11 0.45

W89 0.12 0.08 -0.23 0.41 0.12 0.08 0.02 0.38 0.47 0.40 0.14 0.43

W89&BB 0.15 0.09 -0.20 0.57 0.14 0.07 0.04 0.56 0.35 0.36 0.02 0.45

W89&rs 0.29 0.09 -0.06 0.47 0.15 0.08 0.06 0.40 0.37 0.36 0.04 0.44

W89&BN 0.13 0.09 -0.22 0.56 0.13 0.08 0.03 0.54 0.36 0.37 0.03 0.45

其中，W89&rs与W89相同，只是改变了 Rs,min 的值；W89&BN是在W89&BB的基础上采用了改进的

气孔阻抗机制和光合作用过程中的氮限制方案。

3.4 典型下垫面影响臭氧干沉降速率主控因子识别

为了进一步探究不同方案模拟 Vd(O3)差异的原因，本研究构建的干沉降速率的过程诊

断模块，对 Vd(O3)的日变化经行了过程分解 (图3.2，(a)-(d)为鼎湖山站，冠层外；(e)-(h)为

鼎湖山站，冠层内；(i)-(l)为永丰站)。Saylor等[300]的研究表明 Rb 对 Vd 没有显著的影响。

因此，本研究只考虑 Ra、Rc和残差对 Vd(O3)的影响。具体的公式如式3.1所示。
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(3.3)

+
∆Ra · ∆Rc

2 + ∆Ra
2 · ∆Rc + 2 · (Ra(t0)
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) · ∆Ra · ∆Rc

(Ra(t1)
+ Rb(t1)
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) · (Ra(t0)
+ Rb(t1)

+ Rc(t1)
) · (Ra(t1)

+ Rb(t1)
+ Rc(t0)

)

(3.4)

其中，t1为下一个时刻，t0为上一个时刻，式(3.2)为 Ra变化产生的贡献，式(3.3)为 Rc

变化产生的贡献，式(3.4)为残差产生的贡献。

在鼎湖山站，冠层内外四种方案各阻抗贡献的变化趋势基本一致。Rc 是鼎湖山站中

Vd(O3)变化的主要因素。具体来说就是气孔导度机制决定了 Rc对 Vd(O3)是正贡献还是负

贡献。使用 Jarvis气孔导度机制的方案，在日出和日落时刻呈现明显的正贡献，而在其余

的时刻为负贡献，在第 8-9和第 17-18时刻之前 Rc 变化范围最大。Jarvis气孔导度机制受

到太阳和辐射两个气象因素的影响，在这两个时刻气象因素变化较大，因此造成了 Rc的变

化。而 Ball-Berry气孔导度机制的方案，Rc 在中午之后都为负贡献。此外，日出或日落前

后大气温度差异增大 (图3.4)，导致湍流强度增加，使得 Ra 和残差的贡献变多。残差几乎

为正贡献，Ra夜间为负贡献，白天为正贡献。在永丰站，Z03型方案的各阻抗变化趋势与

鼎湖山站基本一致，但是W89型方案中，除了午间由 Rc占主导外，其余时刻基本由 Ra占

主导。如表3.5所示，在两个陆地生态系统上，Z03&BB方案中 Rc对 Vd(O3)的贡献都是最

高的，W89&BB方案中 Rc对 Vd(O3)的贡献都是最低的。不同方案中各阻抗对干沉降速率

的贡献的差异，主要是由于陆地生态系统的不同造成的。
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(a) Z03 (b) Z03&BB (c) W89 (d) W89&BB

(e) Z03 (f) Z03&BB (g) W89 (h) W89&BB

(i) Z03 (j) Z03&BB (k) W89 (l) W89&BB

图 3.2: Vd(O3)日内变化过程分解

大气阻抗 (Vd,max=1/(Ra+Rb))反映了臭氧干沉降在大气输送过程中的总阻抗。图3.3显

示了 Z03和W89型的 Vd,max(O3)的平均日变化趋势。W89和 Z03这两种类型方案采用了

Monin-Obukhov相似理论，因此他们的日变化趋势都是相似的。大气阻抗与大气湍流状况

密切相关，白天地表热对流强烈，且风速较大 (图3.4)，因此冠层上方的阻抗大于冠层下方

的阻抗。另一方面，由于大气层结区域稳定，夜间阻抗显著减小。在较低的冠层 (图3.3(a)

和 (c))，W89型的 Vd,max较高，而在较高的冠层 Z03型模拟出的 Vd,max较高的。在永丰站，

两种类型方案的差异约为 11.6%，而对于鼎湖山站，两种方案的差异分别为 5% (冠层外)和

10.3% (冠层内)。

在 Z03 型方案中，Vd,max 对总阻抗的贡献约为 10.0% (鼎湖山站) 和 12.3% (永丰站) 。

它对模式模拟的 Vd(O3)没有显著的影响。本研究结果与Wu等[96]的结果相似，他的研究结

果表明 Vd,max对总阻抗的贡献约为 15%。然而，在W89型方案中，Vd,max对总阻抗的贡献

变多，在鼎湖山站约为 22.0%，永丰站中约为 42.0%。值得注意的是，对于一些快速沉降的

化学物质，如 HNO3，其 Rc值接近于 0[96]，那么两种方案之间的 Vd,max的差异就会变得重

要很多。
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(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 鼎湖山站，冠层内 (c) 永丰站

图 3.3: 大气阻抗平均昼夜变化比较

图 3.4: 鼎湖山站气象剖面图

由于 Rc主要是影响 Vd(O3)的主控因子，因此本研究又进一步探究了 Vd(O3)、冠层导

度 (gc=1/Rc)、气孔导度 (gs=1/Rs)和非气孔导度 (gns)之间的关系。在鼎湖山站，不同方案

在冠层内外的表现是一致的，但是幅度略有差异。冠层内和冠层外的平均气孔对 Rc的贡献

率分别为 42∼73%和 32∼61%。Ball-Berry气孔导度机制计算的气孔对 Rc 的贡献率都大于

50%。影响 O3 气孔导度贡献率的因素很多，不同森林生态系统中气孔导度对 Rc 的贡献率

也不同。温带混交林夏季气孔对 Rc的贡献率为 28∼50%[187,301]，落叶林大约为 55%[301]。在

永丰站，Lin等[64]研究指出，农田下垫面气孔对 Rc的贡献率高达 40%。Clifton等[34]梳理了

以往文献中由观测测量的气孔对 Rc的贡献率。结果表明，气孔贡献率大约为 45%。本研究

结果表明，永丰站平均气孔对 Rc 的贡献率为 30∼72%。与鼎湖山站不同，Jarvis气孔导度

机制估算出的气孔对 Rc的贡献率更高 (>55%)。
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(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 鼎湖山站，冠层内 (c) 永丰站

图 3.5: 冠层导度、气孔导度、非气孔导度以及气孔对冠层导度的贡献率

图3.6为四种方案模拟的气孔导度的平均日变化趋势 (gs=1/Rs) 。由图可以看出，两个

站点 gs的平均日变化趋势与 Vd(O3)的平均日变化趋势相似。这表明 gs是可能短期内影响

Vd(O3)的关键决定因素。在鼎湖山站，四种方案计算的平均 gs 在 0.10∼0.27 cm·s−1 之间，

冠层内外的幅度基本一致；在永丰站中，gs在区间为 0.15∼0.80 cm·s−1之间。此外，Jarvis

气孔导度型机制在鼎湖山站和永丰站表现出两种不同的日变化趋势。在鼎湖山站中，Jarvis

气孔导度机制估算的 gs 呈双峰型变化，在 8:00和 17:00到达峰值。Jarvis机制与温度高度

相关，因此在中午温度升高，气孔关闭，gs显著下降。而 Ball-Berry机制估计的 gs呈单峰

趋势，大约在 11:00 到达峰值。Ball-Berry 气孔导度机制估算的 gs 大约是 Jarvis 机制的两

倍。在永丰站中，gs在 0.15∼0.70 cm·s−1之间，两种机制的估算的 gs日变化趋势基本一致。

Jarvis机制没有出现明显的双峰型变化，可能与局地温度不高有关。Jarvis机制估算的 gs约

为 Ball-Berry机制的 3倍。为了比较四种方案对 gs的模拟效果，我们使用彭曼公式
[302]对永

丰站的 gs 进行估算。P-M法估算的 gs 平均值为 0.23 cm·s−1。四种方案基本上可以捕捉到

gs的日变化趋势。然而，Jarvis机制与彭曼公式估算的相差 2倍以上。Z03&BB模拟效果最

好，与彭曼公式的偏差为 0.04 cm·s−1。

(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 鼎湖山站，冠层内 (c) 永丰站

图 3.6: 气孔导度的平均昼夜变化比较

Jarvis气孔导度机制是早期且较为完整的计算冠层气孔导度的机制之一。但是 Jarvis机

制中大多数的参数没有生物学上的意义，缺乏对气象和对植被生理的考虑，以及它的线性
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关系依赖于最小气孔导度，忽略了各因子之间的协同或相互作用 (Rs,min)[70]。此外，Jarvis

机制中的参数主要来自野外测量的经验拟合，具有很大的不确定性。在Noah-MP中，Rs,min

值通常取决于下垫面类型，而下垫面类型的分类是根据特定植物的叶水平测量得出的。本

研究中，初始 Rs,min值森林下垫面为 125 s·m−1，农田下垫面为 40 s·m−1。为了探究 Rs,min

对模式 Vd(O3)的影响，我们采用W89方案，通过调整 Rs,min值 (以下简称W89&rs)，进行

了一系列敏感性实验。

如图3.8所示，在鼎湖山站中，将冠层内 Rs,min的值调整为 70 s·m−1，冠层外调整为 25

s·m−1后，与观测结果更为匹配，使冠层内和冠层外日间的 Vd(O3)的平均偏差分别减少了

51.4%和 27.1%。在永丰站中，由于对W89方案估算的 Vd(O3)明显高估，当 Rs,min 由 40

s·m−1 改变为 80 s·m−1 时，W89&rs可以与观测值相匹配，使日间模拟的 Vd(O3)的精度提

高 52.8%。Wu等[96]的研究也得出了相似的结论。他们发现当 Rs,min降低 25%时，C5DRY

(CMAQ模式的干沉降模块)模拟的夏季 Vd(SO2)和 Vd(O3)分别增加 14%和 16%。

与 Jarvis气孔导度机制相比，Ball-Berry的气孔导度机制[210]是一种更为精确的估算冠

层气孔导度的机制，它根据冠层的光合速率、CO2浓度和叶面相对湿度计算气孔导度。但是，

Noah-MP中将 Ball-Berry机制的气孔导度斜率 (m)设为常数，这从机理上并不合适，会造成

较大的模拟偏差。此外，Noah-MP中DVEG (Dynamic vegetationModel)机制的原有方案将叶

片含氮量因子参数 FOLNMX设为常数 1.5 (使得叶片含氮量因子 f(N)为 0.67)，这是为了

方便在区域上进行陆面模拟而做的简化。Chang等[294]通过结合改进的气孔阻抗机制[303]和

氮限制光合过程方案[304]，使模拟的 Vd(NO2)与观测的平均偏差降低了 50.1%。因此，我们

使用这种方法在W89&BB的基础上对 Ball-Berry机制进行改进 (以下简称W89&BN)来探

讨改进这两种机制对 Vd(O3)的影响 (具体公式见 Table3.6)。

表 3.6: 改进的气孔导度机制和光合作用机制方程
默认 改进 参考文献

气孔导度 gs = g0 +m
An

Cs
hs gs = g0 + a ·An

RH

Cs − Γ∗ Leuning[303]

叶片氮 Vcmax = Vcmax25 · f(Tv) · f(Ws) · f(N) Vcmax = Vcmax25 · f(Tv) · f(Ws) · f(N)
Lin等[304]

限制因子 f(N) ∈ [0, 1] f(N) = f(GPP )·k
1−f(GPP )

由图3.8可以看出，W89&BN方案模拟结果并没有表现出明显的改进，与W89&BB方

案相比，在鼎湖山冠层内和冠层外，Vd(O3) 白天的平均偏差增加了 12.6% 和 6.9%。尽管

如此，W89&BN方案的模拟结果仍然比 Z03和W89方案的模拟结果有所改善。在永丰站，

W89&rs方案计算的 gs比W89&BB方案提高了 7.1%，精度提高了 4.3% (图3.7)。随后Vd(O3)

的改善与W89&BB方案相差不大，但优于 Z03和W89方案，与 DHS方案相同。与 Chang
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等[294]的结果不同，该方案对 Vd(O3)模拟效果的提升不如对 Vd(NO2)模拟效果提升的显著。

这可能是由于该方案的改进与 NO2 直接相关，而对 O3 的影响则还涉及其他的物理和生物

过程，更为复杂。

(a) 永丰站

图 3.7: 改进后 gs平均昼夜变化比较

(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 鼎湖山站，冠层内 (c) 永丰站

图 3.8: 改进后 Vd(O3)平均昼夜变化比较

3.5 本章小结

本章中，我们基于观测试验分析了不同下垫面 Vd(O3)的日变化特征，随后利用观测得

到气象数据驱动单点干沉降机理诊断模式 Noah-MP-WDDM，评估不同干沉降方案对森林

和农田下垫面上 Vd(O3)的模拟效果以及不同气孔机制对 Vd(O3)的影响，并进一步分析了

影响典型下垫面 Vd(O3)的关键过程。

在观测方面，鼎湖山站冠层外和冠层内的白天Vd(O3)分别为 0.75 cm·s−1和 0.30 cm·s−1，

永丰站的白天 Vd(O3)为 0.45 cm·s−1。与其他文献报道相比，鼎湖山站的白天 Vd(O3)比其
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他混合林略低。这是可能由于不同森林下垫面的森林结构和局地 NOx和 O3反应不同造成

的。而在永丰站，观测期间所种植的作物为冬小麦，不同作物的物候和胁迫响应以及光合

途径存在潜在差异，因此 Vd(O3)大小存在差异。冬小麦下垫面的 Vd(O3)与其他农作物相

比，处于中等水平。目前对臭氧干沉降过程的观测多偏向于生长季，且由于我国臭氧干沉

降的观测开展较晚，大多都是进行的短期观测，这会限制验证对干沉降参数化方案改进的

有效性，因此我们需要对不同的下垫面，不同的作物进行长期的观测试验，为干沉降参数

化方案提供更多的依据及理论。

在模式模拟方面，本章对四种干沉降方案模拟的 Vd(O3)进行了评估。四种方案在永丰

站的模拟效果相似，相关系数在 0.41∼0.45；在鼎湖山站，Ball-Berry气孔导度机制的模拟

效果要优于 Jarvis气孔导度机制，Vd(O3)与观测值的相关系数在 0.38∼0.56。此外，在鼎湖

山站，相较于冠层外的模拟结果，四种方案在冠层内的模拟效果均更好。这可能是由于模

式中森林结构参数无法体现实际森林下垫面冠层内外的差异导致。总体而言，W89&BB方

案相较于其他三个方案更适用于农田和森林下垫面。

为了进一步识别典型下垫面影响 Vd(O3)的主控因子，首先分析了不同方案在森林和农

田下垫面对 Vd,max的模拟。结果表明，在较低冠层，W89型模拟的 Vd,max较高，而在较高

冠层 Z03型模拟出的 Vd,max较高。在 Z03型方案中，Vd,max对总阻抗的贡献约为 10.0% (鼎

湖山站)和 12.3% (永丰站)。在W89型方案中，Vd,max 对总阻抗的贡献变多，鼎湖山站约

为 22.0%，永丰站中约为 42.0%。值得注意的是，对于一些快速沉降的化学物质，如 HNO3，

其 Rc值接近于 0[96]，那么不同方案之间 Vd,max的差异就会变得更为重要。

在 W89型方案中，Rc 是引起鼎湖山站白天 Vd(O3)变化的主导因素，夜间是由 Ra 引

起的湍流混合主导；在永丰站，Rc仅在中午时段占主导地位，其余时段 Ra的影响更大。在

Z03型方案中，鼎湖山站和永丰站Vd(O3)变化的都受到 Rc的影响。进一步分析Vd(O3)、Rc、

gs和 gns之间的关系，研究发现这两个站点 gs的平均日变化趋势与Vd(O3)的平均日变化趋

势一致。这表明 gs可能是短期内影响 Vd(O3)的关键因素。在鼎湖山站中，Jarvis机制估算

的 gs呈双峰型变化，而 Ball-Berry机制呈单峰趋势。冠层内和冠层外的平均气孔率分别为

42∼73%和 32∼61%，Ball-Berry机制计算的气孔率均大于 50%。在永丰站中，两种机制的

估算的 gs日变化趋势基本一致。Jarvis机制估算出更高的气孔率，平均气孔率为 30∼72%。

对 Jarvis 气孔导度机制，其不确定性很大程度上来自于 Rs,min 的取值。在鼎湖山站，

Rs,min在冠层外和冠层内设置的值相同。但是，Rs,min通常是对树冠顶部受阳光照射的叶片

经行测量，而冠层内的叶子通常与树冠顶部的叶子形状和角度不同。在鼎湖山站，Jarvis型

的方案在冠层内模拟效果更好，这可能是因为模式默认的 Rs,min 值更适用于冠层内的树冠

结构。本研究在修改 Rs,min 值后，鼎湖山站白天平均偏差降低了 39.3%，永丰站白天平均
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偏差提高了 60.9%。对于 Ball-Berry气孔导度机制，与模式参数的选择相比 gs 直接受物种

特异响应参数变化的影响更大。本研究在默认的 Ball-Berry方案上改进了气孔导度机制和

光合作用机制方程。结果表明，改进后的方案相较于原始方案模拟的 Vd(O3)在两个站点均

有所改善。
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第四章 WRF-Chem数值模式改进及评估

对流层 O3目前是最受关注的空气污染物之一。研究表明，对流层 O3不仅损害人类健

康，还会损害植被和作物生长。植被也可以通过影响 O3源汇来调节地表 O3浓度。通过气

孔吸收，O3在植被上的干沉降是 O3重要的汇。当植被暴露在高浓度的 O3水平下时，会导

致光合作用速率下降，气孔导度降低，从而减少 O3 的干沉降的汇
[25,33]。此外，O3 胁迫会

导致气孔对环境条件的变化反应更加缓慢，对气孔的开闭和干沉降产生复杂的影响。植被

也影响 O3的源，植被释放出的异戊二烯在受污染的高 NOx地区，是 O3形成的主要前体。

异戊二烯的产生与光合作用密切相关，会受到气孔导度的影响。因此，O3与植被的相互作

用可以通过影响植物生理过程对气象产生影响，并通过一系列反馈机制进一步影响 O3 浓

度本身。然而，这种 O3引起的植被破坏以及对 O3浓度本身的影响，并未在当前区域大气

化学传输模式中形成反馈。

本章基于WRF-Chem数值模式，将 O3胁迫导致的植被破坏的半经验方案
[23]耦合进模

式中，进一步完善臭氧干沉降机制的改进，研究 O3 与植被耦合引起的区域植被生理过程、

气象以及对 O3干沉降过程的影响。

4.1 数值模式的干沉降机制的参数化方案改进

为了更好地对气象、化学过程以及大气干沉降过程进行模拟，本研究在公开发布的

WRF-Chem v3.9.1版本的基础上进行了一些模式的改进与调整，主要包括以下几方面：

1. WRF-Chem v3.9.1目前仅支持在 MOZART机制下干沉降速率的输出且对计算干沉

降速率的各阻抗并不进行输出，因此本研究增加了在 SAPRC99/MOSAIC机制下气体和气

溶胶粒子的干沉降速率 (Vd)，空气动力学阻抗 (Ra)，粘性副层阻抗 (Rb)以及冠层阻抗 (Rc)

输出的程序接口；

2. 在气孔阻抗方面，由第三章对干沉降方案的评估可知，基于 Ball-Berry 气孔导度

方案计算干沉降速率在典型亚热带森林和农田生态系统中的模拟效果均要优于 Jarvis 气

孔导度方案计算的结果。然而，在 WRF-Chem中，陆面过程与干沉降过程分别属于物理、

化学两个不同的模块。Noah–MP 作为物理模块中的一种陆面过程参数化方案选择 (mod-

ule_sf_noahmplsm.F)，在其中使用 Ball-Berry方案对气孔导度进行计算，虽然会对气象场产

生影响，但其与化学模块是整体不相接的，化学模块中的干沉降模块 (module_dep_simple.F)
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对气孔导度的计算依然使用的是 Jarivs方案。陆面过程参数化选择的改变，只会导致气象

场的变化从而影响 Jarvis方案中计算所需的辐射和温度，进而对干沉降速率的模拟产生影

响。但本质上在干沉降模块中并没有使用 Ball-Berry方案对气孔进行计算。因此在本研究

中，建立了 Ball-Berry气孔导度方案由物理模块中陆面模式 Noah-MP输出进化学模块的程

序接口，使得Wesely干沉降机制可灵活调用Ball-Berry方案进行气孔导度计算，并使用 LAI

来对向阳面和遮荫面的叶片在冠层尺度上进行缩放。此外，在无植被覆盖的下垫面，气孔

导度方案任然使用的是 Jarvis气孔导度方案。

此外，研究表明当植被受到 O3 胁迫时，气孔导度会降低，Feng等[305]通过 meta分析

结果显示 O3会引起小麦的气孔导度降低约 31%。同时，植被暴露于高浓度的 O3中时，细

胞和组织损伤会导致光合速率下降[25]。因此，本研究将WRF-Chem化学模块模拟的每一个

时刻的 O3浓度，动态传递到 Noah-MP中，修正因为 O3胁迫引起的光合速率和气孔导度变

化。Noah-MP模拟的陆面变量也被动态的传递回大气，从而允许气象场、O3和其他大气化

学成分产生即时的双向反馈效应。这样，在WRF-Chem模式中的陆面过程、大气动力学和

大气化学就完全耦合起来了。具体模式耦合图，如图4.1所示。

图 4.1: 改进机制在WRF-Chem中的耦合

具体改进为，在 Noah-MP中，光合速率 A的计算采用了 Farquhar的方案[284]，此方案

考虑了植被光合作用的生物、化学过程对于环境变化的响应，并且比较详细的考虑了 C3和

C4植物的气孔导度对光合速率的响应过程，并且对光照和遮荫面叶片分别进行解算，其叶

片的光合速率受到三个因子之一的限制，即：

A = min(Wc,Wj,We)Igs (4.1)

其中，Wc为受到叶绿素的光合酶 (RuBisCO)浓度所限制的羧化效率；Wj 为受光通量
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所限制的羧化效率；We 为受有机磷限制的羧化效率；Igs指生长季节指数，取值范围从 0

到 1。

冠层气孔导度的计算采用了 Ball-Berry的方案[210]，此方案基于光合速率，叶片表面的

CO2浓度和湿度计算
[210,306]，即：

gs =
1

Rs

= m×
A

Cair

×
eair

esat(Tv)
×Pair + b (4.2)

其中，gs为叶片气孔导度 (m2·s−1)；Rs为叶片气孔阻抗 (s·m1)；m为关气孔导度和光

合速率的经验参数，取值范围为 5∼9，模式中取值为 9；A为光合速率 (由4.1计算)；Cair

为叶片表面 CO2 分压 (Pa)；eair 为叶片表面水汽压 (Pa)；esat(Tv)为冠层温度下的叶片饱

和水汽压 (Pa)；Pair 为地表气压 (Pa)；b为 A=0时的最小气孔导度。

目前认为，基于臭氧累计吸收通量 (CUO，Cumulative uptake of ozone)与 O3植被响应

关系更适合应用于全球或区域模式中[307]。因此在本研究中，我们使用 Lombardozzi等[163]开

发的参数化方案，将 CUO对植物光合速率和叶片气孔导度影响的过程添加到 WRF-Chem

v3.9.1版本的 Noah-MP中。根据 Reich[308]的理论，分别对植物的光合和叶片气孔导度进行

调节，该理论已经在不同植被类型上得到了验证[309-310]。CUO (mmol·m−3)的计算公式为：

CUO = 10−6
∑ [O3]

kO3Rs +Rb

∆t (4.3)

其中，[O3]为地表 O3浓度 (nmol·m−3)；kO3=1.67是叶片对 O3的阻抗与叶片对水的水

的比值[149]；Rs 为气孔阻抗 (s·m−1)；Rb 为边界层阻抗 (s·m−1)；∆t为模式模拟时间步长。

在生长季，植被最容易受到空气污染的影响，因此将生长季节定义为 LAI大于 0.4。且当

O3通量高于阈值 0.8 nmolO3m−2s−1时，CUO才会累积，以考虑生长季植物对 O3的解毒作

用[23]。

O3损伤因子是基于 CUO计算的，计算公式如4.4所示。利用两组 O3损伤因子 FpO3 和

FcO3 分别对光合速率和气孔导度进行单独修正，然后分别乘以 Farquhar方案和 Ball-Berry

气孔导度方案计算出的 A和 gs，得到 O3胁迫下的光合速率和气孔导度的变化。

FpO3 = ap · CUO + bp (4.4)

FcO3 = aC · CUO + bc (4.5)

其中，FpO3 为 O3对光合速率的影响因子；FcO3 为 O3对气孔导度的影响因子；ap、bp、

ac 和 bc 是根据 Lombardozzi 等[23]研究得出的经验斜率和截距，这些参数依赖于植物的类

型，具体数值如表4.1所示。
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表 4.1: 公式中臭氧损伤因子的斜率

光合速率 气孔导度

斜率 (ap) 截距 (bp) 斜率 (ac) 截距 (bc)

阔叶林 0.0000 0.8752 0.0000 0.9125

针叶林 0.0000 0.8390 0.0048 0.7823

农田和草地 -0.0009 0.8021 0.0000 0.7511

3. 在非气孔阻抗方面，模式默认计算潮湿状况下的 Rlu 使用的并不是模式所介绍的

Wesely方案，因此本研究首先将潮湿状况下的 Rlu修正为Wesely的方案。其次，观测实验

显示，Rlu在湿润条件下阻抗降低，从而会加快臭氧的干沉降速率，而在默认的干沉降方案

忽略了此现象，因此本研究考虑了 RH的变化对 Rlu 的影响，并使用 LAI对其在冠层上尺

度上进行缩放，具体改进公式如4.2所示。

表 4.2: 叶片角质层阻抗的修正与改进

默认方案 本研究方案

For dry condition Rlu =
RluO

10−5 ×H × f0
Rlu =

RluO

LAI × exp(RH)× (10−5 ×H + f0)

For dew condition Rlu =
1

1

3000
+

3

RluO1

Rlu =
1

1

3000
+

1

3RluO1

For rain condition Rlu =
1

1

1000
+

3

RluO2

Rlu =
1

1

1000
+

1

3RluO2

4.2 模拟方案设置

4.2.1 模式设置

本研究选取 2019年 1、4、7、10四个月作为典型代表月份。图4.2给出了本研究的模

拟区域，采用一重嵌套网格进行模拟，模拟区域为中国地区其范围为 65.46◦E–140.53◦E，

15.14◦N–55.65◦N，其水平网格数为 187×158，水平网格分辨率为 27×27 km，垂直层数设为

35层，模式顶气压设置在 50 hPa。模式使用的物理方案如表4.3所示。
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图 4.2: 模拟区域设置与模式评估的观测站点

表 4.3: 模式物理化学方案设置

过程 方案

云微物理方案 Lin Scheme[270]

长波辐射方案 RRTM Longwave[275]

短波辐射方案 RRTMG Shortwave[275]

近地面层方案 Monin-Obukhov[273]

陆面过程方案 Noah–MP LSM[282]

行星边界层方案 YSU[266]

积云参数化方案 Kain-Fritsch[272]

光解方案 Fast-J[280]

气象化学机制 SAPRC99[311]

气溶胶机制 MOSAIC 4Bins[312]
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4.2.2 模式输入资料

1. 初始和边界条件

2017年模式气象驱动数据来自NCEP再分析资料FNL (http://dss.ucar.edu/datasets/ds083.

2/)，水平分辨率为 1◦×1◦，时间间隔为 6个小时，垂直分层为 26层，气压高度从 1000hPa

到 10hPa。化学的初始和边界条件采用 NCAR 提供的 CAM-Chem 全球大气化学模拟场

(https://www.acom.ucar.edu/cam-chem/cam-chem.shtml) ，其水平分辨率为 1.9◦×2.5◦，时间

分辨率为 6个小时，垂直方向上有 56层[313]。

2. 人为源排放清单

人为源排放清单采用清华大学提供的 2017年中国污染源排放清单，该清单由中国多尺

度排放清单模型 (Multi-resolution Emission Inventory for China，MEIC) (http://meicmodel.org/)

构建，时间分辨率为月，水平分辨率为 27×27km，涵盖了 10种主要的大气污染物和二氧

化碳 (SO2、NOx、CO、NMVOC、NH3、PM2.5、PM10、BC、OC和 CO2)，其中 VOCs物

种分配机制包括 CBIV，CB05，SAPRC99，SAPRC07，RADM2五种，便于在模式中针对

不同的化学机制使用相应的物种分配机制。

2017年中国地区人为源排放空间分布如图4.3所示，SO2、NOx、CO、VOCs和 PM2.5

排放主要集中在城市地区，如华北平原、四川盆地、长三角和珠三角地区等。而 NH3主要

集中在河北和四川盆地。各排放部门对污染物的排放贡献率如图4.4所示，SO2主要来源于

工业排放，占比率达到 57%，其次是民用源和电力源，两者一共占比约 39%；NOx主要来

源于工业源和交通源，分别占比 42%和 35%，其次是电力源，占比 19%；CO主要来源于

民用源和工业源，分别占比 42%和 36%，其次是交通源，占比 18%；农业源是 NH3的绝对

主要来源，占比高达 94%；工业源是 PM2.5的主要来源，占比率约 46%，其次是民用源，约

占 40%，电力源和交通源占比相当，都约为 7%；VOCs主要来源于工业源，占比达到 65%，

民用源和交通源占比相当，都约为 17%。人为源各月排放量变化如图4.5所示，除 NH3 外，

其余的污染物均是在 1∼2月和 11∼12月排放量最大，在 4∼9月排放量低；而 NH3排放趋

势正好相反，在夏季 5∼8月排放量较高，而 1∼3月和 10∼12月排放量较低。
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图 4.3: 中国地区人为源排放空间分布

图 4.4: 中国地区各部门人为源排放占比

65



暨南大学博士学位论文

图 4.5: 中国地区人为源各月排放量变化

3. 土地利用分布

本研究使用欧盟联合研究中心 (JRC，JOINT RESEARCHCENTRE)发布的 2019年土地

利用资料 (GLC2019)，根据 USGS24类分类体系，重新反演的土地利用资料驱动WPS[314]。

中国地区土地覆被类型分布如图4.6所示。

图 4.6: 中国地区土地覆被类型分布
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4.3 模式模拟性能评估

本小节利用站点观测的数据对 WRF-Chem 模拟气象和污染物浓度进行验证。图4.2同

时展示了本研究气象和污染物浓度的观测站点，模拟区域范围内气象观测站点 699个，空

气质量站点 1600个。

4.3.1 模式验证计算方法

为了定量描述模式模拟结果的准确性，本研究主要采用以下统计指标量化验证模式的

结果。平均偏差 (MB)、绝对误差 (MAE)、归一化平均偏差 (NMB)、均方根误差 (RMSE)、

相关系数 (r)和拟合指数 (IOA)，其中MB反映的是模拟值与实测值的平均偏离程度，MAE

反映了平均绝对误差，RMSE 反映了模拟值与实测值的偏离程度，NMB 反映了模拟值与

实测值的平均偏离程度，以上四个都是有量纲的统计量，它们越接近 0，表明模拟的效果

越好。同时，使用 r和 IOA来表征模拟值与观测值之间变化趋势的吻合程度，r越接近 1，

表明模拟效果越好；而 IOA为无量纲统计量，一般可按三级划分：|IOA|<0.4为低拟合度，

0.4<|IOA|<0.7为显著拟合，0.7<|IOA|<1.0为高度拟合。这些指标的计算公式如下，其中Mi

与 Oi 分别为模拟值和观测值，M̄ 与 Ō 分别为模拟值和观测值的平均，n为样本数，计算

公式如下：

MB =
1

n

n∑
i=1

(Mi −Oi) (4.6)

MAE =
1

n

n∑
i=1

|Mi −Oi| (4.7)

NMB =

∑n
i=1(Mi −Oi)∑n

i=1(Oi)
∗ 100% (4.8)

RMSE =

√√√√ 1

n

n∑
i=1

(Mi −Oi)2 (4.9)

r =

∑n
i=1(Mi − M̄)(Oi − Ō)√∑n

i=1(Mi − M̄)2
∑n

i=1(Oi − Ō)2
(4.10)

IOA = 1− [
n ·RMSE2∑n

i=1(|Mi | − | Oi |)2
] (4.11)

4.3.2 气象要素评估

本研究对 2019年全国 699个气象站点 1、4、7、10四个月的日平均 2米温度 (T2)、相

对湿度 (RH)、10米风速 (WS)和大气压 (Press)的模拟结果进行评估。气象数据来自中国
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气象数据网 (http://data.cma.cn/)，时间分辨率为日。表4.4和图4.7∼4.10分别给出了 T2、RH、

WS10和 Press各月观测和模拟的统计结果、日均观测与模拟时间序列和全国范围内各站点

的模拟偏差分布图。

如表4.4所示，总体而言，模拟的 2米温度在四个月低估约 0.5∼1.6 ◦C，模拟和观测的

温度相关性都达到了 0.8以上。从各站点偏差分布可以看出，西部地区温度模拟普遍低估，

南部沿海地区除了 7月模拟偏高以外，其余三个月模拟偏低。相对湿度在 1月和 10月模拟

偏差较低，分别为-1.2%和 2.3%，模拟和观测的相对湿度相关系数大于 0.5；与 2米温度不

同的是，相对湿度在西部地区模拟呈现偏高的趋势。全年模拟风速高估 3 m·s−1 左右，绝

大部分站点模拟的风速均高于观测值，这可能是由于模式对城市热动力过程描述不够准确，

因此当前模式普遍高估风速[315]；模拟和观测的风速相关系数大约在 0.4左右。模拟与观测

的大气压相关性最好，均高于 0.9，偏差在-14.0∼-5.0 hPa之间，绝大部分站点模拟大气压

表现为低估，西部地区大气压低估最为明显。总体而言，模式可以较好抓住观测的气象参

数趋势，量级与观测吻合较好，模拟结果可靠。

表 4.4: 模拟和观测的日均气象要素的比较结果

时期 气象变量

平均值

MB MAE RMSE r
观测 模拟

1月

T2 (◦C) -0.5 -1.0 -0.5 3.1 3.6 0.8

RH (%) 64.7 65.9 -1.2 12.5 15.0 0.6

WS10 (m·s−1) 2.1 3.5 1.4 1.6 1.9 0.5

Press (hPa) 936.8 922.8 -14.0 19.5 19.7 0.9

4月

T2 (◦C) 14.7 13.7 -1.0 2.6 3.1 0.9

RH (%) 61.2 69.7 8.5 13.6 16.1 0.5

WS10 (m·s−1) 2.5 3.7 1.5 1.8 2.2 0.4

Press (hPa) 926.9 913.9 -13.0 18.5 18.7 0.9

7月

T2 (◦C) 24.2 23.6 -0.6 2.6 2.9 0.8

RH (%) 73.8 79.5 5.7 11.9 13.9 0.4

WS10 (m·s−1) 2.1 3.1 1.0 1.4 1.6 0.3

Press (hPa) 920.8 905.8 -5.0 19.1 19.2 0.9

10月

T2 (◦C) 13.7 12.1 -1.6 2.6 3.0 0.9

(接下页)
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续表4.4

时期 气象变量

平均值

MB MAE RMSE r
观测 模拟

RH (%) 68.8 71.1 2.3 13.0 15.5 0.5

WS10 (m·s−1) 2.1 3.3 1.2 1.5 1.7 0.5

Press (hPa) 933.1 919.5 -13.6 18.6 18.8 0.9

图 4.7: 2019年 1月观测与模拟气象参数时间序列及各气象站点偏差分布
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图 4.8: 2019年 4月观测与模拟气象参数时间序列及各气象站点偏差分布

图 4.9: 2019年 7月观测与模拟气象参数时间序列及各气象站点偏差分布
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图 4.10: 2019年 10月观测与模拟气象参数时间序列及各气象站点偏差分布

4.3.3 大气污染物浓度评估

全国 2017年 1、4、7、10四个月的污染物质量浓度数据来自全国空气污染观测网络，

本文对 NO2，O3和 PM2.5进行评估。

图4.11展现了四个月污染物模拟和观测的平均昼夜变化趋势，可以看出，不同月份三

种污染物的模拟昼夜变化趋势与观测都较为一致，其中 NO2和 PM2.5呈现白天时段模拟低

估，夜晚时段模拟高估的现象。O3除了在 1月清晨到中午时段呈现明显高度现象，其余月

份与观测都较为吻合，但是中午过后和夜间 O3都明显低估。中国地区各空气质量站点的污

染物模拟与观测月均浓度对比如图4.12所示，其中圆点表示各站点观测的污染物月均浓度。

总体而言，模拟的污染物和站点观测浓度空间吻合较好。NO2的高值中心出现在华北地区；

PM2.5的高值区同样也在华北地区，其中 1月的华中和西南部分地区模拟存在高估现象。4

月 O3模拟的空间吻合度较差，大体上高值区模拟偏低，低值区模拟偏高，其余月份基本吻

合。

表4.5展示了全国范围内不同月份污染物的统计结果。可以看出，全国平均而言，NO2

全年模拟呈现高估，平均高估在 6.3∼9.5 µg·m−3，PM2.5除 10月高估 8.3 µg·m−3以外，其

余月份低估 1.3∼2.3 µg·m−3。而 O3全年模拟呈现低估，平均低估在 6.4 ∼20.5 µg·m−3。平

均而言，模拟和观测的 IOA均高于 0.8，为高度吻合。

总体而言，在量级和趋势上，WRF-Chem都能较为合理地模拟出中国地区主要大气污

染物浓度的变化特征，可用于后续中国地区污染物沉降过程的研究。

71



暨南大学博士学位论文

表 4.5: 模拟和观测的污染物浓度的比较结果

时期 污染物

平均值

MB MAE RMSE IOA
观测 模拟

1月

NO2 41.3 52.7 11.4 30.1 39.2 0.8

O3 34.6 31.5 -3.1 22.8 29.2 0.9

PM2.5 70.4 72.5 1.1 34.5 49.3 0.7

4月

NO2 27.2 37.8 10.6 25.6 34.1 0.9

O3 70.6 53.9 -3.5 35.0 44.0 0.9

PM2.5 34.7 37.6 2.9 22.6 31.1 0.8

7月

NO2 19.7 26.5 6.7 18.6 24.4 0.9

O3 78.1 65.2 12.9 35.8 44.6 0.9

PM2.5 22.1 28.4 6.3 16.0 22.1 0.8

10月

NO2 31.0 39.9 8.9 22.8 30.3 0.9

O3 55.1 43.5 -11.6 29.4 38.2 0.9

PM2.5 34.2 44.6 10.4 27.4 38.0 0.8

图 4.11: 2019年污染物观测与模拟昼夜变化时间序列
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图 4.12: 2019年污染物观测与模拟月均浓度

4.4 臭氧干沉降模拟性能评估

为了进一步验证干沉降机制改进后模式对臭氧干沉降速率的模拟效果，本研究对WRF-

Chem模拟的 O3、Vd(O3)和臭氧干沉降通量 (O3ddep)与鼎湖山站 (10月)和永丰站 (4月)

的观测数据进行了比较验证。由于网格框内的异质性，来自特定位置的 Vd(O3)观测结果与

WRF-Chem模式输出的模拟值 (27×27km分辨率)的比较可能存在一定的偏差。表4.6是两
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种干沉降方案下观测站点臭氧干沉降的模式验证统计特征量。

表 4.6: 两种干沉降方案下的臭氧干沉降的模式验证统计特征量

变量

鼎湖山站 (冠层外) 永丰站

平均值

r MB RMSE NMB
平均值

r MB RMSE NMB
观测 模拟 观测 模拟

原始方案

O3 57.0 50.6 0.5 -6.5 29.0 -11.3 71.3 36.9 0.6 -34.4 51.8 -48.3

Vd(O3) 0.4 0.6 0.5 0.2 0.5 54.8 0.3 0.5 0.7 0.2 0.3 59.3

O3ddep -4.2 -6.7 0.6 -2.8 5.2 67.1 -6.1 -6.6 0.5 -0.5 7.6 8.0

改进方案

O3 57.0 58.4 0.6 1.4 29.0 2.5 71.3 46.4 0.7 -24.9 48.5 -37.3

Vd(O3) 0.4 0.5 0.6 0.1 0.4 26.2 0.3 0.4 0.8 0.1 0.2 7.7

O3ddep -4.2 -6.1 0.7 -2.1 4.4 50.3 -6.1 -5.6 0.6 0.5 6.0 -7.4

4.4.1 臭氧干沉降速率模拟验证

从图4.13可以看出，在永丰站原始方案 (Default)模拟的 Vd(O3)明显大于观测值，改进

方案 (Improved)模拟的 Vd(O3)比原始方案的模拟值小的多，模式能客观反映出 Vd(O3)的

日变化过程。总体而言，改进方案的模拟 Vd(O3)比较接近观测值，但是模拟 Vd(O3)峰值出

现的时间和观测值存在不一致性，改进模拟的 Vd(O3)在下午 13:00左右出现峰值，而观测

值一般在早上 09:00左右出现峰值。其中整个模拟时段原始方案和改进方案的平均 Vd(O3)

分别为 0.5 和 0.4 cm·s−1，最大值分别为 1.3 和 0.8 cm·s−1；最小值分别为 0.006 和 0.003

cm·s−1。由表4.6可以看出，改进方案的模拟 Vd(O3)效果明显优于默认方案，原始方案和改

进方案的平均偏差 (NMB)分别为 59.3%和 7.4%，表明原始方案和改进方案模拟的 Vd(O3)

均偏高，而改进方案模拟的Vd(O3)偏高幅度较小；r分别为 0.7和 0.8。在鼎湖山站，同样改

进方案模拟的 Vd(O3)比原始方案的模拟值要小，但是两个方案都无法模拟出观测的峰值。

对于整个模拟时段原始方案和改进方案的平均 Vd(O3)分别为 0.6和 0.5 cm·s−1，最大值分

别为 1.3和 0.6 cm·s−1；最小值分别为 0.003和 0.007 cm·s−1。原始方案和改进方案的 NMB

分别为 54.8%和 26.2%，r分别为 0.5和 0.6。综合比较，改进方案模拟的 Vd(O3)效果较好。

74



暨南大学博士学位论文

(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 永丰站

图 4.13: 改进前后 Vd(O3)的模拟和观测值的昼夜变化过程

4.4.2 臭氧浓度模拟验证

图4.14是观测站点在改进前后两种干沉降方案下 O3 浓度的观测值和模拟值的昼夜变

化过程。在永丰站，两种方案都大致能模拟出 O3 浓度的日变化趋势，上午 O3 浓度随着

太阳辐射的增加而逐渐增加，下午随着太阳辐射的减弱逐渐下降，在凌晨左右达到最低值。

虽然两种方案的模拟结果与观测值在日变化趋势上基本一致，但模拟结果明显低于观测值；

默认方案和改进方案下的 O3 浓度在夜间差别很小，改进方案的模拟值白天高于默认方案。

其中整个模拟时段默认方案和改进方案的平均 O3 浓度分别为 36.9 µg·m−3 和 46.4 µg·m−3，

最大值分别为 145.3 µg·m−3和 164.0 µg·m−3；最小值均为 0 µg·m−3。从表4.6可以看出，该

观测站点默认方案和改进方案的 r分别为 0.6和 0.7，MB和NMB的负值显示了两个方案的

模拟结果相比观测值均偏低，其中改进方案的模拟效果比默认方案略好。在鼎湖山站，两

种方案同样都大致能模拟出 O3浓度的日变化趋势。但是，与永丰站不同的是，两种方案模

拟值在夜间都低于观测值，白天高于观测值。其中整个模拟时段默认方案和改进方案的平

均 O3浓度分别为 49.1 µg·m−3和 56.7 µg·m−3，最大值分别为 162.3 µg·m−3和 222.5 µg·m−3；

最小值均为 0 µg·m−3。从表4.6可以看出，该观测站点默认方案和改进方案的 r分别为 0.52

和 0.56，略低于永丰站的 r，MB和 NMB的同样均为负值，改进方案的模拟效果要好于比

默认方案。总体而言，改进方案模拟的 O3浓度效果较好。
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(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 永丰站

图 4.14: 改进前后 O3浓度的模拟和观测值的昼夜变化过程

图4.15显示了两种干沉降方案下的 1、4、7、10四个月各观测站点地表 O3浓度模拟值

与观测值的 1：1图。从图可以看出，改进方案对 O3浓度模拟增加是显著的。在原始方案

下四个月对 O3浓度的模拟都是低估的。干沉降方案改进后，与观测相比模拟结果仍然是低

估，但是对植被较为茂盛或 O3浓度本身就较为高的季节 4月和 7月，改进方案显著改善了

对 O3浓度的模拟效果，更加接近观测值。其中，4月的 NMB由-19.3%降低到-10.3%，7月

由-21.8%降低到-13.4%。Val Martin等[46]的研究结果也表明，地表 O3浓度的模拟受植被物

候的影响较大，因此干沉降方案的改变对于植被贫瘠的地区和时期几乎没有影响。干沉降

机制的改进效果要小于人为排放导致的潜在地表 O3 浓度的变化，但是它更能反映化学-气

象之间的相互作用[316]。
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图 4.15: 改进前后 O3浓度观测站点的模拟值和观测值比较

4.4.3 臭氧干沉降通量模拟验证

图4.16为两个观测站点在两种干沉降方案下 O3ddep 的观测值和模拟值的昼夜变化过

程。在永丰站，夜间默认方案和改进方案下的O3ddep差别很小，但都高于观测值，白天默认

方案的模拟值低于改进方案。两种方案都大致能模拟出O3ddep的日变化趋势。从表4.6可以

看出，改进方案要略好于默认方案，r分别为 0.6和 0.5。其中整个模拟时段默认方案和改进方

案的平均O3ddep分别为-6.6 nmol·m−2·s−2和-5.6 nmol·m−2·s−2，最小值为-35.0 nmol·m−2·s−2

和-32.8 nmol·m−2·s−2，最大值均为 0 nmol·m−2·s−2，改进方案于默认方案的差别不大。在

鼎湖山站，整个模拟时段默认方案和改进方案的平均 O3ddep分别为-6.7 nmol·m−2·s−2 和-

6.1 nmol·m−2·s−2，最小值分别为-22.8 nmol·m−2·s−2 和-17.9 nmol·m−2·s−2，最大值均为 0

nmol·m−2·s−2。从表4.6可以看出，MB和 NMB的负值显示了两个方案的模拟结果相比观测

值均偏低，改进方案的模拟效果要略好于默认方案，模拟精度提高了 16.8%。总体而言，改

进方案模拟的 O3ddep要优于于默认方案。
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(a) 鼎湖山站，冠层外 (b) 永丰站

图 4.16: 改进前后 O3ddep的模拟和观测值的日变化过程

4.5 本章小结

本章基于WRF-Chem模式，建立了 Ball-Berry导度机制与 O3 化学沉降模块的程序接

口，使模式中的Wesely干沉降机制可灵活调用此气孔导度机制进行计算，并将原始模式中

对 Rlu 的计算修正为Wesely干沉降机制的计算方法。其次，构建了 O3 损伤植被的参数化

方案，将臭氧累积吸收通量对植被光合速率和叶片气孔导度的影响过程考虑进区域数值模

式中，并与WRF-Chem模式中的干沉降机制进行耦合，实现了在WRF-Chem中 O3与植被

的双向反馈和 O3累积作用的表征。基于改进的WRF-Chem模式，取 2019年 1、4、7、10

四个月作为典型代表月份，验证和评估了模式的改进效果。

根据 699 个气象观测站点和 1600 个空气质量站点的观测数据，综合评估了模式的气

象场和化学场的模拟效果。综合而言，模式模拟的气象参数趋势和观测趋势匹配，量级上

吻合度较好，模拟结果可靠。大气污染物方面，不同月份污染物的模拟昼夜变化趋势与观

测都较为一致，模拟的污染物和站点观测浓度空间吻合较好。总体而言，在量级和趋势上，

WRF-Chem都能较为合理地模拟出中国地区主要大气污染物浓度的变化特征，可用于后续

中国地区臭氧干沉降过程的研究。

模式改进后，在永丰站原始方案模拟的Vd(O3)明显大于观测值，改进方案模拟的Vd(O3)

比原始方案的模拟值小的多，模式能客观反映出 Vd(O3)的日变化过程。总体而言，改进方

案模拟的 Vd(O3)更接近于观测值，但是模拟 Vd(O3)峰值出现的时间和观测值存在不一致

性，改进方案模拟的 Vd(O3)在下午 13:00左右出现峰值，而观测值一般在早上 09:00左右

出现峰值。其中整个模拟时段原始方案和改进方案的平均 Vd 分别为 0.5和 0.4 cm·s−1，改

进方案相较于原始方案对 Vd(O3)模拟精度提高了 51.9%。在鼎湖山站，同样改进方案模拟
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的 Vd(O3)比原始方案的模拟值要小，但是两个方案都无法模拟出观测的峰值。对于整个模

拟时段原始方案和改进方案的平均 Vd(O3)分别为 0.6 cm·s−1 和 0.5 cm·s−1，相关系数分别

为 0.5和 0.6，改进方案相较于默认方案对 Vd(O3)模拟精度提高了 28.6%。

对于 O3浓度，从观测站点看，两个站点模拟值都低于观测值，永丰站和鼎湖山站改进

方案相较于默认方案对 O3浓度的模拟精度分别提高了 10.0%和 8.8%。从全国站点地表 O3

浓度的模拟值看，改进方案显著改善了对 O3浓度的模拟，更加接近观测值。其中，4月的

NMB由-19.3%降低到-10.3%，7月由-21.8%降低到-13.4%。Val Martin等等[46]的研究结果

也表明，地表 O3浓度的模拟受植被物候的影响较大，因此干沉降方案的改变对于植被贫瘠

的地区和时期几乎没有影响。干沉降机制的改进效果要小于人为排放导致的潜在 O3 的变

化，但是它更能反映化学-气象之间的相互作用[316]。

对于 O3ddep，永丰站改进方案和默认方案模拟的 O3ddep差别不大，模拟精度仅提高

了 0.3%；鼎湖山站，改进方案相较于和默认方案模拟进度提高了 16.8%。总体而言，改进

方案的模拟效果更好。
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第五章 典型下垫面臭氧干沉降过程的数值模拟研究

干沉降是臭氧影响生态系统的主要途径，由于我国臭氧干沉降通量和干沉降速率的研

究起步较晚，目前尚缺乏对不同下垫面臭氧干沉降过程的系统评估。干沉降通量由污染物

浓度和干沉降速率共同决定，厘清影响干沉降通量的关键过程有助于改善空气质量以及理

解潜在的生态环境风险。本章基于改进后的WRF-Chem模式，选取 1、4、7、10四个月作

为代表月份，评估模式改进后对植被生理生态过程，气象要素以及臭氧干沉降过程的影响。

利用WRF-Chem中已有对臭氧浓度生成的过程诊断模块，第三章构建的干沉降速率过程诊

断模块，结合本章构建的污染物干沉降通量的过程诊断模块，分析和评估了典型下垫面影

响臭氧干沉降通量，臭氧浓度以及臭氧干沉降速率的关键过程及其差异。

5.1 模式改进对区域臭氧-植被空间格局的影响

模式改进对区域植被生理过程、气象要素和臭氧干沉降过程的相关参数以及相对于原

始模式的差值与相对变化统计如表5.1所示。本研究模拟了 2019年 1、4、7、10四个月，其

中 1月由于植被生理生态活动低，因此下文将主要对 4、7、10三个月这些不同的参数进行

详细讨论。

5.1.1 模式改进对臭氧干沉降格局的影响

图5.1显示了臭氧干沉降速率 (Vd(O3))的空间分布以及模式改进引起的 Vd(O3)的绝对

变化和相对变化。空间分布上，东部地区Vd(O3)的下降高于西都地区，减幅程度也更大；季

节上，4月和 7月Vd(O3)的变化区域分布更为广泛，而 10月Vd(O3)的变化主要集中在南方

地区的森林下垫面。模式改进后 Vd(O3)的变化分别为-0.18∼0.02 cm·s−1 (4月)，-0.26∼0.03

cm·s−1 (7 月) 和-0.20∼0.01 cm·s−1 (10 月) ，相对变化分别为-35.2∼2.8%，-50.9∼4.5% 和-

28.9∼2.3%，平均下降 25.0%。本研究的结果相较于 Sadiq等[25]的研究结果略高，他们的

研究结果表明考虑 O3与植被的相互作用，使得中国，欧洲和北美的 Vd(O3)下降了约 20%。

从不同下垫面看 (表5.1)，农田下垫面平均下降了 19.2% (4月)、19.0% (7月)和 1.2% (10

月)；森林下垫面平均下降了 19.8% (4月)、25.8% (7月)和 12.4% (10月)；草地下垫面平

均下降了 7.8% (4月)、15.7% (7月)和 5.8% (10月)；城市下垫面平均下降了 0.3% (4月)、

0.5% (7月)和 0.9% (10月)。

地表 O3 浓度的空间分布以及由模式改进引起的 O3 浓度的绝对变化和相对变化如
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图5.2所示。从图可以看出，O3 浓度和 Vd(O3) (图5.1)的空间变化呈相反趋势，地表 O3 浓

度的显著增加是由于 Vd(O3)的下降引起的，尤其是对 4月和 7月植被生理活动较为强烈以

及地表 O3浓度较高的季节。4和 7月，O3浓度在东部地区显著增加，最大增幅分别为 13.7

µg·m−3 (26.3%) 和 23.3 µg·m−3 (46.3%) 。10 月，O3 浓度在南方地区显著上升，最大增幅

约为 13.5 µg·m−3 (32.0%)。从不同下垫面看 (表5.1)，农田和森林下垫面 O3浓度增幅最大，

平均增加了 8.5%和 8.2%；其次是城市下垫面，平均增加了 6.7%。本研究中地表 O3 浓度

的增幅度 Sadiq等[25]和 Zhu等[317]等人的研究结果相似。在 Sadiq等[25]的研究中，模拟的欧

洲、北美和中国的地表 O3 浓度可增加 7∼12 µg·m−3。Zhou等[33]在 GEOS-Chem模式中对

O3和 LAI进行了动态耦合，发现随着 O3浓度水平的增加，大多数植物功能类型的 LAI显

著下降。O3 对 LAI的破坏可进一步导致 O3 浓度产生-1.8∼3 ppb的变化。Gong等[318]利用

ModelE2-YIBs模式评估 O3与植被的相互作用。结果表明，O3胁迫引起气孔导度降低，进

而使地表 O3浓度平均增了 2.1 ppb。在 Zhu等[317]的研究中，河北，山西的 O3浓度增加最

高，大约为 12 µg·m−3。本研究结果表明，O3与植被的相互作用通过减少 Vd(O3) (通过抑制

气孔导度)和增加化学形成 (通过减弱蒸腾作用和增加温度)从而引起地表 O3浓度的增加。

图5.3显示了臭氧干沉降通量 (O3ddep)的空间分布以及由模式改进引起的 O3ddep的绝

对变化和相对变化。由图可以看出，模式改进后 O3ddep整体呈现下降的现象，其中 4月平

均下降了 1.1 kg·ha−1·month−1，7月平均下降了 1.2 kg·ha−1·month−1，10月平均下降了 0.3

kg·ha−1·month−1。从不同的下垫面看，森林下垫面降幅最多，平均下降了 16.2%；农田下垫

面下降了 10.8%；森林下垫面下降了 8.4%，城市下垫面降幅最小，仅有 1.1%。此外，虽然

O3ddep是由 O3浓度和 Vd(O3)相乘所得，但是本研究中 O3ddep变化的空间分布与 Vd(O3)

变化的空间分布更为一致，这反映了可能 Vd(O3)在 O3ddep变化中占主导地位。
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.1: 模式改进对臭氧干沉降速率空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.2: 模式改进对臭氧浓度空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.3: 模式改进对臭氧干沉降通量空间分布的影响
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5.1.2 模式改进对植被生理过程的影响

O3 胁迫会危害对植被的光合速率和气孔导度，从而干扰植被的生长、生产力和蒸腾

作用。为了解 O3 胁迫对植被生理的影响，本小节主要分许模式改进对本研究对光合速率

(PSN)、气孔阻抗 (Rs)、叶面积指数 (LAI)、总初级生产力 (GPP)、蒸腾速率 (TR)和异戊

二烯排放 (ISOP)的影响。1、4、7、10四个月进行了，其中 1月由于植被生理活动低，因

此主要分析 4、7、10三个月模式改进对

图5.4为模式改进后 Rs的空间分布及变化。总体而言，Rs的空间分布呈现明显的东西

分布，东部地区高于西部地区。模式改进后 Rs 有所增加，东部地区的变化高于西部地区，

最大为 3.5× 103 s·m−1，相比于原始模式增加约了 30%。Rs增加是引起 Vd(O3)下降的主要

原因。从不同下垫面看 (表5.1)，7月农田和森林下垫面 Rs较高，其相对变化幅度较大，分

别为 5.7%和 4.1% (7月)。草地下垫面的 Rs季节变化和农田森林下垫面相似，相对变化在

7月也能达到 5.5%。城市下垫面 Rs相较于其他下垫面较低，相对变化在 1%∼2%之间。

图5.5为模式改进后 PSN的空间分布，以及模式改进引起的变化。从图可以看出，东部地

区的 PSN普遍高于西部，最大值可达到 16 µmolCO2·m−2·s−1 (4月)，17 µmolCO2·m−2·s−1 (7

月)和 12 µmolCO2·m−2·s−1 (10月)。模式改进后，PSN整体呈下降趋势，东部地区的变化高

于西部地区，三个月的下降范围分别为 0∼5.3 µmolCO2·m−2·s−1，0∼10.2 µmolCO2·m−2·s−1

和 0∼3.8 µmolCO2·m−2·s−1。东部地区，PSN最高下降幅度可达 60%；西部地区，主要为草

地下垫面，PSN值较小，下降幅度最高约为 ∼35%。从不同下垫面看 (表5.1)，PSN在森林

下垫面最高，其次是农田和草地下垫面。由于 PSN与植被的生理活动相关，因此在城市下

垫面较低,相对变化范围在 0.9%∼3.3%。森林下垫面相对变化范围在 3.3%∼11.6%，农田下

垫面范围在 1.6%∼12.0%，草地下垫面范围在 0.7%∼5.4%。

LAI (图5.6) 和 GPP (图5.7) 的空间分布与 PSN 的分布相似。不同月的最大值份别达

到 5.2 m2·m−2 和 16.8 gC·m−2·day−1 (4 月) ，5.3 m2·m−2 和 17.8 gC·m−2·day−1 (7 月) ，5.0

m2·m−2 和 13.3 gC·m−2·day−1(10月)。随着 PSN的下降，LAI和 GPP也随之下降。LAI下

降区域主要集中在东部地区，平均相对变化约 24%；西部地区，由于 LAI本身较小，变化

不明显，最高相对变化可达到 24%。GPP的下降区域同样集中在东部地区，最高可超过 1.2

gC·m−2·day−1，对应的相对变化可达 40%；西部地区，相对变化大约为 35%。LAI和 GPP

在农田和草地下垫面相对变化最大，变化范围分别为 0.9%∼11.2% 和 0.1%∼6.9% (LAI) ，

1.1%∼19.2%和 4.3%∼12.1% (GPP)。Yue等[21]的研究表明，O3 胁迫导致美国东海岸 GPP

降幅在 11∼17%。Lombardozzi等[23]使用 CLM模式估计当前的 O3胁迫会导致全球 GPP减

少 8∼12%。Xie 等[319]使用区域气候模式 (RegCM-CHEM4) 和耶鲁动态植被模式 (YIBs) ，

估算了 O3 胁迫导致中国地区 GPP 显著下降 (12.1±4.4%) ，夏季下降幅度高达 35%。Zhu
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等[317]利用 WRF-Chem模式，揭示了 O3 与植被的反馈会导致 GPP减少 20∼40%。本研究

的结果与 Xie等[319]和 Zhu等[317]的研究结果相近，但是量级大于 Yue等[21]和 Lombardozzi

等[23]的研究。不同的模式设置是产生差异的原因之一。Yue等[21]和 Lombardozzi等[23]使用

的是离线模式，相较于 Xie等[319]，Zhu等[317]和本研究使用的是在线模式产生了更小的损

伤。

图5.8为 TR的空间分布以及模式改进引起的变化。东部地区由于植被覆盖度较大，TR

值较高。如图所示，东部地区的 TR值变化范围在 0.3∼1.2 mm·day−1，相对变化减少了 20%

以上。西部地区虽然 TR值没有东部地区高，但是相对变化与东部地区相似，草地下垫面

的减幅范围在 7.1%∼13.8%。TR受到 Rs 和 LAI变化的影响。在 O3 胁迫下，Rs 的增加和

LAI的减小都会导致 TR的下降。对比 Rs (图5.4)、LAI (图5.6)和 TR (图5.8)，本研究发现

TR变化的空间分布与 Rs变化的空间分布更为一致，这反映了在 TR变化中 Rs可能占主导

地位。
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.4: 模式改进对气孔阻抗空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.5: 模式改进对光合速率空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.6: 模式改进对叶面积指数空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.7: 模式改进对总初级生产力空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.8: 模式改进对蒸腾速率空间分布的影响
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图5.9显示了 ISOP排放的空间分布及其在 O3 胁迫下的变化。模式改进后，ISOP排放

整体呈现增加的趋势，三个月分别平均增加了 1.1 mol·km−2·h−1 (4月)，3.7 mol·km−2·h−1 (7

月)和 1.0 mol·km−2·h−1 (10月)。东部地区增幅较为明显，尤其是森林下垫面，最高增加了

1.9 mol·km−2·h−1；农田下垫面相对变化较高，变化范围为 2.0∼5.7%。总体上看，4月 ISOP

排放变化在 0∼1.0 mol·km−2·h−1(0.02∼55.1%)，7月在-0.2∼3.8 mol·km−2·h−1(-0.7∼67.6%)，

10月在-0.1∼1.4 mol·km−2·h−1(-0.05∼53.8%)。尽管 LAI呈现下降趋势 (图5.6)，但是 T2的

增加 (图5.12)，TR (图5.8)和 LH (图5.10)的下降抵消了因 LAI降低导致的 ISOP排放的减

少。
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.9: 模式改进对异戊二烯排放空间分布的影响
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5.1.3 模式改进对气象敏感要素的影响

通过与植被的相互作用，O3胁迫可能会对区域的地表热通量，温度和湿度等气象因素

产生影响。

图5.10和图5.11显示了潜热通量 (LH)和感热通量 (SH)的空间分布，以及模式改进引起

的 LH和 SH的变化。模式改进后，随着 TR的降低，LH平均下降了 1.8 W·m−2 (4月)，4.9

W·m−2 (7月)和 1.6 W·m−2 (10月)，相对变化下降了 4.1%，8.2%和 6.6%。中部和北部地

区降幅最为显著，最高可达 30.1 W·m−2 (4月)，41.6 W·m−2 (7月)和 26.9 W·m−2 (10月)。

同时，SH平均上升了 1.2 W·m−2 (4月)，3.1 W·m−2 (7月)和 1.0 W·m−2 (10月)，相对变化

增加了 2.9%，15.9%和 6.8%。O3与植被耦合后，地表热通量在农田下垫面变化最大，变化

范围为 4.8∼13.6% (LH)和 5.0∼45.8% (SH) (表5.1)。O3胁迫使地表能量平衡发生转变，净

辐射更多的被 SH耗散而不是被 LH耗散，并对 T2产生影响。

图5.12和图5.13显示了 T2和 RH的空间分布及其变化。TR的降低同时还会导致 RH的

降低。总体而言，北方地区的 RH的降幅大于南方地区，最大降幅可达 5.0% (4月)，16.2%

(7月)和 10.1% (10月)。LH的降低驱动了 T2的升高。如图5.12所示，T2的变化分布与 RH

的变化分布相似。北方地区增幅较大，在 0.2∼1.2 K之间。本研究的结果与 Li等[29]，Sadiq

等[25]和 Zhu等[317]的研究结果相当。Li等[29]对美国德克萨斯州和北部地区的模拟结果表明，

O3胁迫使 LH降低了 10∼27 W·m−2，T2升高了 0.6∼2.0 °C。Sadiq等[25]对全球区域的模拟

结果表明，O3与植被的相互作用使 LH变化在-15∼5 W·m−2，T2升高 2 K以上，其中中国

区域 T2升高 0.2∼1.0 K。Zhu等[317]对中国地区的研究结果表明，LH降幅 5∼30 W·m−2，T2

升高 0.2∼0.8 K。值得注意的是，Li等[29]的研究中采用的 O3 阈值为 20 ppb，他们认为 O3

浓度超过 20 ppb时，O3就会对植物造成损伤。而本研究与 Sadiq等[25]和 Zhu等[317]均采用

以往研究中普遍使用的 40 ppb为阈值，这种差异可能会导致气象场有更大的变化。O3胁迫

通过减弱 TR使 T2升高，RH和 LH降低，形成了有利于 O3产生的气象条件。
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.10: 模式改进对潜热通量空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.11: 模式改进对感热通量空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.12: 模式改进对 2m温度空间分布的影响
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.13: 模式改进对相对湿度空间分布的影响
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5.2 典型下垫面臭氧干沉降日变化特征分析

5.2.1 典型下垫面臭氧干沉降日变化差异

图5.14显示了 1、4、7、10四个月典型下垫面 O3ddep，Vd(O3)和 O3浓度的昼夜变化。

由图可以看出，O3ddep，O3 浓度和 Vd(O3)都具有典型的日变化过程。受到太阳辐射、温

度等气象要素的影响，O3浓度和 Vd(O3)白天高于夜间，呈单峰型变化趋势，O3ddep由 O3

浓度和 Vd(O3)共同影响，日变化与之相似，三者的最高值均出现在 12∼15点之间。

城市下垫面，Vd(O3) 的日变化较为平缓，O3ddep 和 O3 浓度的昼夜变化趋势一致。4

月臭氧沉降量最高，平均为 399.4 kg·km−1·month−1；其次是 7月和 10月，平均约为 376.6

kg·km−1·month−1 和 336.3 kg·km−1·month−1；1月由于 O3 浓度较低，导致臭氧沉降量在四

个月里最低，为 183.5 kg·km−1·month−1。

草地下垫面，O3 浓度在 1 月未出现明显的日变化特征，Vd(O3) 受到叶面积指数，以

及温度辐射等气象要素的影响 1 月明显低于其他三个月，但是日变化特征明显，O3ddep

受到 Vd(O3) 的影响臭氧沉降量较低，仅为 74.0 kg·km−1·month−1。其他三个月，O3ddep，

Vd(O3)和 O3 浓度均呈现典型的日变化趋势，O3ddep出现峰值的时间点基本在 O3 浓度和

Vd(O3)出现峰值的中间。4、7、10三个月的臭氧沉降量分别为 697.2 kg·km−1·month−1，845.6

kg·km−1·month−1和 498.9 kg·km−1·month−1。

农田下垫面的臭氧沉降量是四个典型下垫面中最高的，这意味着 O3 胁迫可能会

对农田生态系统造成较高的损伤。其中，4 月和 7 月臭氧沉降量相当，分别达到 803.2

kg·km−1·month−1和 804.1 kg·km−1·month−1；10月臭氧沉降量为 487.7 kg·km−1·month−1；同

样 1月的臭氧沉降量最低，仅为 290.2 kg·km−1·month−1。

在森林下垫面，4 月和 7 月臭氧沉降量最高，分别为 756.4 kg·km−1·month−1 和 724.4

kg·km−1·month−1。这是可能是由于 4月和 7月森林的 BVOC排放较高，从而导致较高 O3

浓度引起的。10月次之，沉降量约为 495.1 kg·km−1·month−1，1月沉降量最低，约为 290.2

kg·km−1·month−1。

从全国来看，中国地区的平均臭氧沉降量为 1850.7 kg·km−1·month−1。其中，1、4、

7、10 四个月臭氧沉降量分别为 180.6 kg·km−1·month−1、610.8 kg·km−1·month−1、650.7

kg·km−1·month−1和 408.6 kg·km−1·month−1。
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.14: 典型下垫面臭氧干沉降通量，臭氧浓度和臭氧干沉降速率的日变化过程

5.3 典型下垫面影响臭氧干沉降的主要过程分析

5.3.1 影响典型下垫面臭氧干沉降通量日变化的过程诊断分析

为进一步解析影响 O3ddep的大气过程，本小结基于WRF-Chem模式，构建了针对污

染物干沉降量的过程诊断分析模块。O3ddep的变化由地表污染物浓度和干沉降速率共同决

定，计算方程如式5.1所示：

∆O3ddep = O3ddep(t1) −O3ddep(t1) = CO3(t1) ∗ Vd(O3)(t0) − CO3(t0) ∗ Vd(O3)(t1) (5.1)

= (CO3(t1) − CO3(t0)) ∗ Vd(O3)(t0) (5.2)

+ (Vd(O3)(t1) − Vd(O3)(t0)) ∗ CO3(t0) (5.3)

+ (CO3(t1) − CO3(t0)) ∗ (Vd(O3)(t1) − Vd(O3)(t0)) (5.4)

其中，t1为下一个时刻，t0为上一个时刻,式(5.2)为O3浓度变化贡献量，式(5.3)为Vd(O3)

变化贡献量，式(5.4)为两者变化的残差。

图5.15和5.16显示了 2019年 1、4、7、10四个月O3ddep日变化的过程分解。由图可以看

出，不同下垫面不同季节的O3ddep日变化的趋势基本相同，在 8时左右开始增加，Vd(O3)和
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O3浓度此时对 O3ddep均为正贡献，在正午左右到达峰值然后开始下降，16时左右 Vd(O3)

和 O3浓度对 O3ddep开始变为负贡献，在 19时左右到达最低值。此外，O3浓度较低的季

节，O3ddep的变化主要由 Vd(O3)的变化主导 (除城市下垫面)。

城市下垫面，1、4、7、10四个月O3ddep的日内变化范围分别为-0.12∼0.11 kg·km−2·hr−1，

-0.15∼0.12 kg·km−2·hr−1，-0.12∼0.11 kg·km−2·hr−1和-0.19∼0.12 kg·km−2·hr−1。由于城市下

垫面 Vd(O3)的日变化趋势非常平缓 (图5.14) ,O3ddep的变化主要由是 O3 浓度的变化引起

的。1月 O3浓度相对较低，所以 Vd(O3)变化贡献量较其他三个月略高，约为 27.4%。而其

余三个月，O3浓度变化的贡献量均在 80%以上。

草地下垫面，1月 O3ddep较低 (0.04∼0.30kg·km−2·hr−1，图5.14)，因此日内变化幅度

较小。与城市下垫面不同的是，O3 浓度的日变化不明显 (图5.14)，主导 O3ddep变化的主

要过程是 Vd(O3)，贡献量高达 91.5%，而 O3 浓度变化的贡献量仅为 8.0%。4月和 7月两

个过程量对 O3ddep贡献的变化趋势基本相同，Vd(O3)变化的平均贡献量分别为 58.9%和

50.7%，O3变化的平均贡献量分别为 39.1%和 47.3%。此外，11∼16时基本由 O3浓度变化

主导的，贡献量分别为 64.5% (4月)和 75.4% (7月)。10月，Vd(O3)和 O3浓度变化的平均

贡献量分别为 69.1%和 28.9%，除了 13∼15时 O3ddep的变化以 O3浓度为主导外 (≥ 50%)

，其余时刻均由 Vd(O3)的变化主导。

农田下垫面，1、4、7、10四个月O3ddep的日内变化范围分别为-0.18∼0.19 kg·km−2·hr−1，

-0.35∼0.34 kg·km−2·hr−1，-0.33∼0.28 kg·km−2·hr−1 和-0.26∼0.23 kg·km−2·hr−1。O3 浓度和

Vd(O3) 的变化对 O3ddep 的贡献率分别为 43.5% 和 53.5%(1 月)，55.2% 和 42.0% (4 月) ，

60.4%和 37.1% (7月)和 58.7%和 38.2% (10月)。Vd(O3)主要受到气象因素影响，日出和

日落前后气象要素差异较大，导致 Vd(O3)变化幅度较大 (图5.19)，从而主导了 O3depp的

变化。夜晚，Vd(O3)变化趋于平缓，此时 O3ddep的变化主要由 O3浓度的变化引起。午间，

O3浓度到达峰值，此刻对 O3ddep的贡献量超过 85%。

森林下垫面，1、4、7、10四个月O3ddep的日内变化范围分别为-0.16∼0.13 kg·km−2·hr−1，

-0.33∼0.32 kg·km−2·hr−1，-0.26∼0.23 kg·km−2·hr−1和-0.24∼0.21 kg·km−2·hr−1。1月 O3ddep

的变化主要由 Vd(O3)主导的，其贡献量超过 75%，其余三个月 Vd(O3)和 O3浓度对 O3ddep

的贡献量相当。与农田下垫面相似，午间引起 O3ddep变化的主要过程是 O3浓度。

从全国来看，1、4、7、10四个月 O3ddep的变化范围分别为-0.10∼0.09 kg·km−2·hr−1，

-0.22∼0.20 kg·km−2·hr−1，-0.18∼0.20 kg·km−2·hr−1和-0.18∼0.16 kg·km−2·hr−1。1月，Vd(O3)

的变化是引起 O3ddep变化的主要过程，贡献率高达 80%；4月和 10月 Vd(O3)贡献率变低，

但仍是主要过程，约为 63%。7月，O3浓度和 Vd(O3)对 O3ddep变化的贡献率相当，均约

为 49%。1月，O3浓度和 Vd(O3)的变化对 O3ddep的贡献率的基本没有日变化趋势，O3浓
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度变化的贡献率在 10.2∼28.8%，Vd(O3)变化的贡献率在 70.8∼81.7%。其他三个月，两个

过程量的日变化趋势基本相同，日出和日落前后 Vd(O3)变化的贡献率最多 (≥90%)，午后

O3浓度变化的贡献率最多 (≥90%)。

(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.15: 典型下垫面臭氧浓度和臭氧干沉降速率对臭氧干沉降通量日内变化的绝对贡献
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.16: 典型下垫面臭氧浓度和臭氧干沉降速率对臭氧干沉降通量日内变化的相对贡献

5.3.2 影响典型下垫面臭氧浓度日变化的过程诊断分析

随后，我们进一步对影响O3ddep中的O3浓度的变化进行了过程分析。对流层中O3浓

度的变化受到各项物理化学过程的直接影响[320]。WRF-Chem模式中的化学诊断模块 (chem-

diag)提供了过程诊断变量 (advz_o3，advh_o3，chem_o3，vmix_o3和 conv_o3)来显示主要过

程对 O3浓度的贡献，对于任意网格上的 O3浓度，每一个时间步长的 O3浓度变化 (∆CO3)

等于：

∆CO3 = ADV + VMIX + CONV + CHEM (5.5)

其中，ADV (平流贡献量)反映平流输送作用对 O3 浓度的贡献，与风场和 O3 浓度有

关，为 advh_o3和 advz_o3的和 (ADV=advh_o3+advz_o3)；VMIX (垂直混合贡献量)，体

现垂直混合作用对 O3浓度的贡献，与湍流和 O3垂直梯度有关；CHEM (化学贡献量)，是

光化学反应对 O3浓度的净贡献量，包括生成与消耗；CONV (对流贡献量)，是对流运动对
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O3浓度的贡献
[321]。

对于地表 O3浓度，干沉降是其重要的汇，与地表 O3浓度和干沉降速率高度相关，因

此还应考虑干沉降过程 (DRY) 的贡献。在 WRF-Chem 模式中，污染物的干沉降过程在

dry_dep_driver 模块 (chem/dry_dep_driver.F) 的子程序 vertmx (chem/module_vertmx_wrf.F)

中作为垂直混合过程的一部分一起计算，且只发生在第一层的高度。因此，在第一层中，

vmix_o3是 VMIX和 DRY的贡献之和。在第一层之上，vmix_o3等于 VMIX的贡献。由此，

∆O3在任意网格和每个时间步长的质量平衡方程为：

∆CO3 =

ADV + VMIX +DRY + CONV + CHEM layer = 1

ADV + VMIX + CONV + CHEM layer ≥ 1
(5.6)

在进行干沉降计算时，压力和温度是不变的。因此，每个时间步长 (dt)的 DRY对 O3

浓度 (CO3)的贡献为:

DRY = CO3 ∗ Vd(O3) ∗
dt

dz
(5.7)

其中，Vd(O3)为臭氧干沉降速率，dz为栅格高度。VMIX在第一层的贡献为：

VMIX = vmix_o3−DRY (5.8)

2019年 1、4、7、10四个月典型下垫面 O3浓度变化的过程分析结果如图5.17和5.18所

示。由图可以看出，O3日内变化呈现明显的日变化过程，白天主要为 O3生成，夜间 O3主

要为消耗过程，这与其他过程分析的研究结果相似[322-325]。

在城市下垫面，地表O3浓度的日内变化没有明显的季节差异，1、4、7、10四个月O3浓度

的日内变化范围在-21.7∼14.5 µg·m−3·hr−1，-17.0∼11.7 µg·m−3·hr−1，-12.5∼11.3 µg·m−3·hr−1

和-22.9∼14.0 µg·m−3·hr−1。四个月均是化学过程和垂直混合过程占主导地位。白天，地表

O3 的主要来源于光化学的产生，垂直混合过程倾向于消耗 O3。夜间，则通过气相反应去

除 O3，垂直混合变为促进 O3生成。总体而言，化学过程所占的比例约 50%，垂直混合过

程约占 41%，干沉降过程占比不到 2%。

在草地下垫面，1 月由于 O3 浓度本身较低，因此 O3 浓度日内变化幅度也较小，在-

4.3∼1.3µg·m−3·hr−1。与城市下垫面不同，垂直混合对 O3 的生成主要是正贡献，占比约为

20.2%。化学过程，平流过程和干沉降过程对 O3变化的贡献分别为 41.9%，30.0%和 8.0%。

干沉降作为地表O3重要的汇，对O3的贡献基本为负，白天湍流活动较为剧烈，干沉降对O3

贡献的占比增加到 19.0%。4、7、10三个月O3的日内变化范围分别为-17.2∼7.1 µg·m−3·hr−1，

-15.8∼9.1 µg·m−3·hr−1 和-15.2∼5.0 µg·m−3·hr−1。垂直混合过程是引起白天地表 O3 浓度增
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加的关键过程，贡献量分别为 43.8%，44.9%和 40.6%。干沉降过程均为负贡献，清晨温度

和辐射开始增强，干沉降贡献变多，达到峰值后随之减少，傍晚由于气象要素的变化，导

致干沉降贡献量逐步增多。干沉降对 O3浓度变化的贡献率平均为 14.4%，15.1%和 13.5%。

平流过程白天为负贡献，夜间为正贡献，对 O3浓度变化的贡献率平均为 26.2%，19.0%和

27.4%，白天高于夜间。

在农田下垫面，1、4、7、10四个月 O3的日内变化范围分别为-14.2∼8.5 µg·m−3·hr−1，

-24.0∼11.9 µg·m−3·hr−1，-21.1∼10.7 µg·m−3·hr−1和-21.9∼11.3 µg·m−3·hr−1。相较于草地下

垫面，农田下垫面中化学过程对O3浓度变化的贡献增多。白天，O3浓度的来源主要是化学

和垂直混合过程，汇是干沉降和平流过程。夜间化学和垂直混合过程变为汇，平流输出过

程变为 O3的主要来源。1、4、7、10四个月化学过程对 O3浓度变化的贡献均超过了 50%，

分别为 54.1%，52.4%，50.6%和 53.0%。其次是垂直混合过程对 O3浓度变化的贡献，分别

为 20.3%，18.8%，20.2%和 21.6%。1月和 10月平流过程对 O3 浓度变化的贡献比干沉降

过程多，分别为 17.8%和 14.5%，而干沉降过程则为 7.3%和 10.0%。4月平流过程和干沉

降过程占比相当，均约为 13.8%。7月由于气象环境有利于 O3的干沉降，因此干沉降过程

占比较多，达到 16.4%，而平流过程为 10.3%。

森林下垫面与草地下垫面的变化情况相似，主要是垂直混合过程影响 O3 的生成与消

散。1、4、7、10 四个月 O3 浓度的日内变化范围分别为-9.8∼3.8 µg·m−3·hr−1，-21.6∼6.9

µg·m−3·hr−1，-16.7∼7.4 µg·m−3·hr−1和-15.9∼5.7 µg·m−3·hr−1。1月，白天和夜晚均为化学

过程对 O3变化的贡献最多，分别 36.3%和 43.2%。此外，平流过程在夜间对 O3变化的贡

献也占到了约 40.0%，干沉降过程在夜间只占到 3.4%。其余三个月，白天垂直混合过程对

O3浓度变化的贡献约为 46.1%，而干沉降过程和化学过程对O3浓度变化的贡献均占 20.0%

左右，平流过程占比不到 15.0%。夜间，4月和 10月平流过程占比最多，分别为 29.5%和

36.4%；7月则是垂直混合过程占比最高，达到 36.7%。

从全国来看，O3的日内变化一般在中午到达峰值，然后逐渐下降，在傍晚达到最低值，

1、4、7、10四个月变化范围分别为-7.4∼3.4 µg·m−3·hr−1，-14.7∼6.7 µg·m−3·hr−1，-11.8∼7.5

µg·m−3·hr−1和-12.6∼6.0 µg·m−3·hr−1。1月，化学过程在白天和夜间的贡献都是最高的，分

别为 43.1% 和 53.0%，干沉降过程分别为 15.0% 和 3.3%，垂直混合过程分别为 27.1% 和

11.8%，平流过程分别为 14.4%和 31.2%。其他三个月，干沉降过程对白天 O3变化的贡献

率大约占到 20%，垂直混合过程大约为 38%，平流过程大约为 12%。夜间化学过程贡献最

高，超过 32%。本研究的结果与 Tao等[323]研究结果相似，Tao等[323]对华东地区 2008∼2012

年 7月的研究显示，白天地表 O3的主要来源是光化学产生 (37%)和垂直混合 (63%)，干沉

降是其主要的汇。
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.17: 典型下垫面大气物理化学过程对臭氧浓度日内变化的绝对贡献
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.18: 典型下垫面大气物理化学过程对臭氧浓度日内变化的相对贡献

5.3.3 影响典型下垫面臭氧干沉降速率日变化的过程诊断分析

对于影响O3ddep日内变化的Vd(O3)过程，本小节根据公式3.1对其进行过程诊断分析。

图5.19和5.20显示了 1、4、7、10四个月 Vd(O3)的日内变化特征。由图可以看出，不同下

垫面 Vd(O3)的日内变化趋势一致，清晨之后呈现净增加，并在中午左右达到峰值，午后开

始减少，傍晚左右到达变化的最低值。

在城市下垫面，由于 Vd(O3)本身没有呈现明显的昼夜差异，因此 Vd(O3)日内变化差

异很小，季节变化特征不明显，变化范围在-0.008∼0.01 cm·s−1。1月影响 Vd(O3)变化的主

控因子是 Rc，占 96.0%。其他三个月，由 Ra 和 Rc 共同影响，其对 Vd(O3)的贡献分别为

41.6%和 57.8% (4月)，40.7%和 58.8% (7月)和 54.8%和 44.5% (10月)。

草地下垫面，1月，Ra和 Rc对 Vd(O3)变化的贡献率分别为 54.0%和 42.5%，白天时段

受 Rc 影响较多，夜间受 Ra 影响较多。4、7和 10月 Vd(O3)的变化范围分别为-0.15∼0.17

109



暨南大学博士学位论文

cm·s−1，-0.16∼0.17 cm·s−1 和-0.13∼0.15 cm·s−1；Ra 和 Rc 对 Vd(O3)的贡献率在三个月相

似，分别为 77.6%和 20.0%、74.5%和 23.4%以及 71.8%和 21.7%。不同的是，4月和 7月

Vd(O3)正午的变化由 Rc影响，而 10月基本上都受到 Ra的影响。

农田下垫面，1、4、7、10四个月 Vd(O3)的日内变化范围分别为-0.007∼0.008 cm·s−1，

-0.14∼0.21 cm·s−1，-0.16∼0.09 cm·s−1和-0.12∼0.14 cm·s−1。四个月，Ra和Rc对Vd(O3)的贡

献率在农田下垫面显示出一致性，白天主要受 Rc控制 (1月 67.1%，4月 58.5%，7月 65.2%，

10月 59.1%)，夜晚主要受 Ra控制 (1月 58.4%，4月 70.4%，7月 83.2%，10月 64.1%)。

森林下垫面，1、4、7、10四个月 Vd(O3)的日内变化范围分别为-0.001∼0.002 cm·s−1，

-0.16∼0.15 cm·s−1，-0.11∼0.08cm·s−1和-0.12∼0.11 cm·s−1。7月 Vd(O3)的变化呈现比较明

显的昼夜差异，白天 Rc的影响逐步增加，并在第 15时刻到达最大值 (88.8%)之后影响逐步

减小，变为受到 Ra的影响较多；Rc白天的贡献率为 62.3%，夜晚 Ra的贡献率为 82.7%。1、

4和 10月影响 Vd(O3)变化的主控因子均为 Rc，其贡献率分别为 85.1%、75.7%和 77.8%。

从全国来看，1、4、7、10四个月 Vd(O3)的日内变化范围分别为-0.003∼0.003 cm·s−1，

-0.04∼0.03 cm·s−1，-0.03∼0.04 cm·s−1和-0.04∼0.04 cm·s−1。正午Rc是引起Vd(O3)变化的主

控因子，其余时段为 Ra。从日平均来看，Ra的贡献率更高，在四个月分别为 53.6%，55.5%，

65.8%和 58.2%；Rc 的贡献率则分别为 43.9%，39.8%，32.8%和 37.1%；残差的贡献率在

4月和 10月较高，大约有 5%。
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.19: 典型下垫面各阻抗对臭氧干沉降速率日内变化的绝对贡献
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(a) 1月

(b) 4月

(c) 7月

(d) 10月

图 5.20: 典型下垫面各阻抗对臭氧干沉降速率日内变化的相对贡献

5.4 本章小结

植被通过气孔吸收O3，从而影响其光合作用，导致气孔关闭，叶面积指数发生变化。植

被生理和结构的变化不仅会影响区域的碳循环、水循环和气候，还会影响 O3浓度本身。本

章基于改进后的WRF-Chem模式，研究了模式改进后对 O3 干沉降过程、气象要素和植被

生理过程的影响及其相互作用。同时，分析了中国地区典型下垫面臭氧干沉降的差异，探

讨影响 O3ddep，O3浓度以及 Vd(O3)的关键过程。

研究结果表明，模式改进后 Rs 最高增加了约 30%。对于 PSN，东部地区最高下降了

约 60%；西部地区，最高下降了约 35%。随着 PSN的减弱，LAI下降区域同样集中在东部，

下降幅度在 3.0∼24.3%，GPP的下降幅度约为 2.1∼54.4%。随着 Rs 的增加和 LAI的降低，

东部地区 TR减少了 20%以上。ISOP排放整体呈现增加的趋势，变化范围在-0.05∼67.6%。

植被生理过程的变化，对农田和森林下垫面的影响最为显著。
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模式改进对气象要素的影响主要表现为，LH平均下降了 9.5%，SH平均上升了了 8.5%。

地表能量平衡发生转变，净辐射更多的被 SH耗散而不是被 LH耗散，因此对 T2产生影响。

LH的降低驱动了 T2的升高。其中，北方地区增幅较大，在 0.2∼1.2 K之间。TR的降低进

一步引起 RH的降低，北方地区 RH的降幅大于南方地区，降幅范围在 5.0∼16.2%。

模式改进后引起植被生理和气象的变化，会进而影响臭氧干沉降过程。由于 Rs的增加

导致 Vd(O3)平均下降了 11.0%，进而引起地表 O3浓度的增加，尤其在 4月和 7月，植被生

理活动较为强烈以及 O3浓度较高的季节，地表 O3浓度平均上升了 6.1%和 7.7%。O3ddep

整体呈现下降的现象，平均下降了 9.3%。森林下垫面降幅最多，平均下降了 16.2%；农田

下垫面次之，下降了 10.8%；城市下垫面降幅最小，仅有 1.1%。

基于改进后的模式模拟结果表明，我国臭氧月均沉降量约为 1850.7 kg·km−1·month−1。

农田下垫面的臭氧沉降量最高，约为 596.3 kg·km−1·month−1，这意味着 O3 沉降可

能会对农田生态系统的造成较高的损伤。其次是森林和草地下垫面，沉降量分别为

559.7 kg·km−1·month−1 和 528.9 kg·km−1·month−1。城市下垫面，沉降量最低，为 323.9

kg·km−1·month−1。

O3ddep在不同下垫面不同季节的日内变化趋势基本相同，在 8时左右开始增加，Vd(O3)

和O3浓度此时对O3ddep均为正贡献，在正午左右到达峰值然后开始下降，16时左右Vd(O3)

和 O3浓度对 O3ddep开始变为负贡献，并在在 19时左右到达最低值。此外，在 O3浓度较

低的季节，O3ddep的变化主要由 Vd(O3)的变化主导。1、4、7、10四个月 O3浓度和 Vd(O3)

对 O3ddep的贡献率分别为 18.9%、36.2%、48.4%、34.2和 79.8%、61.8%、50.0%、63.7%。

O3 浓度日内变化呈现明显的昼夜差异，白天主要为 O3 生成，夜间 O3 主要为消耗过

程。1月，化学过程在白天和夜间的贡献都是最高的，分别为 43.1%和 53.0%，干沉降过

程分别为 15.0%和 3.3%，垂直混合过程分别为 27.1%和 11.8%，平流过程分别为 14.4%和

31.2%。其他三个月，干沉降过程对白天 O3变化的贡献率大约占到 20%，垂直混合过程大

约为 38%，平流过程大约为 12%。夜间均为化学过程贡献最高，超过 32%。

不同下垫面 Vd(O3)的日内变化趋势一致，清晨之后呈现净增加，并在中午左右达到峰

值，午后开始减少，傍晚左右变化到达最低值。整体来看，1、4、7、10四个月，Ra的贡

献率分别为 53.6%，55.5%，65.8%和 58.2%；Rc的贡献率则分别为 43.9%，39.8%，32.8%

和 37.1%。
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第六章 臭氧沉降对我国生态环境风险评估

气候变化造成的大气环流的变化能够影响大气污染物的浓度和沉降，同时气象场的变

化也能够影响植被和污染物的沉降[256]。目前的研究大多集中在气候变化对空气质量的影响

上。针对气候变化是如何影响区域臭氧干沉降格局的研究相对较少，进一步考虑未来碳中

和背景下臭氧前体物排放变化对臭氧暴露的研究更是缺乏。Wang 等[326]使用 GEOS-Chem

模式研究发现，2050年气候变化导致中国东部地区O3浓度增加了 0.5∼3 ppb左右。Chuwah

等[327]利用 TM5大气化学和 IMAGE综合评估模式的结果表明，到了 2050年，由于臭氧暴

露全球作物损失可能高达 20%。如果实施严格的气候政策 (RCP2.6)，作物产量损失将得到

显著的限制，所有地区的损失都不超过 10%。因此本研究探讨在碳中和背景下臭氧干沉降

对气候变化的两个因子 (气象条件和人为排放源)的响应，继而定量分析这种响应关系对作

物产量和经济损失的影响，为未来区域 O3风险评估提供科学依据。

6.1 模式设置与数据介绍

6.1.1 气象要素数据

WRF-Chem 模式运行所需的气象驱动数据由通用气候系统模式 (CCSM，Community

Climate System Model) 提供。该数据来自美国 NCAR，可通过网站http://rda.ucar.edu/data/

ds316.1/获取。CCSM提供了 RCP4.5，RCP6.0和 RCP8.5三种路径下的气候资料，时间尺

度从 2006年到 2100年，时间分辨率为 6小时，水平分辨率为 0.9◦×1.25◦，垂直分层为 26

层，气压高度从 1000 hPa到 10 hPa；气象参数包括相对湿度、温度、风速和风向等。本研

究选取 2060年 RCP4.5和 RCP6.0数据集驱动WRF-Chem模式，估算中国地区臭氧干沉降

过程。

RCP4.5 和 RCP6.0 路径下降尺度到 WRF 模式模拟的气象要素空间分布如图6.1所示。

相对于 2019年 7月，2060年 RCP4.5路径下，中国大部分地区的 T2呈现上升趋势，华北、

西北和珠三角部分地区呈现下降趋势；RH的变化则呈现相反趋势；RCP6.0路径下，T2和

RH变化相较于 RCP4.5路径下更为明显，变化幅度分别达到 5 K和 20%。
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图 6.1: 2019年 7月以及 RCP4.5和 RCP6.0路径下温度和相对湿度的空间分布

6.1.2 排放源数据

本研究采用了清华大学提供的 2060年中国人为排放源清单，该清单由中国未来排放动

态评估模型 DPEC (Dynamic Projection model for Emissions in China)构建 (http://meicmodel.

org/?page_id=1917)，实现了本地排放情景与全球社会经济情景 (SSP)气候目标约束 (RCP)

的衔接[328]。时间分辨率，水平分辨率，涵盖的大气污染物以及 VOCs物种分配机制选取均

与MEIC清单一致。该排放清单时间范围覆盖拓展至 2060年，能够支持碳达峰碳中和背景

下的中国未来大气成分变化及其影响研究。

为了探究碳达峰碳中和背景下的中国未来臭氧干沉降的变化，本研究选取了 DPEC的

三套排放情景，具体描述如表6.1所示。
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表 6.1: 不同排放源场景描述

场景 气候政策 社会经济路径 排放场景说明

SSP4-60-BAU RCP6.0 SSP4
RCP6.0气候目标下和当前污染控制政策 (BAU)

情景组合而成

SSP2-45-ECP RCP4.5 SSP2
中国自主减排承诺气候目标 (RCP4.5)与

强化污染控制政策 (ECP)情景组合而成

SSP2-45-BHE RCP4.5 SSP2
中国自主减排承诺下的能源经济转型与

最佳污染控制政策 (BHE)组合而成

SSP2-45-BHE、SSP2-45-ECP 和 SSP4-60-BAU 路径下 2060 年与当前按部门划分的中

国地区各污染物排放源总量如图6.3所示。在 BAU情景下，NOx和 SO2排放上升显著，NOx

的排放上升主要集中在交通 (85.2%)、电力 (53.2%)和工业 (38.3%)部门，而 SO2的排放上

升主要集中在工业 (90.0%)和交通 (52.5%)部门。在 ECP和 BHE情景下，除 NH3以外，各

污染物的减排主要发生在工业、交通和居民部门。SSP2-45-BHE、SSP2-45-ECP和 SSP4-60-

BAU三种路径下中国地区各污染物排放总量差异如图6.3所示。总体而言，相对于 2017年，

SSP-2-45-BHE和 SSP-2-45-ECP两种路径下，污染物排放均呈现下降趋势，下降百分比分

别在-30∼78%和-23∼61%。SSP-4-60-BAU路径下，SO2、NOx、CO和 NMVOCs分别上升

了 50%、55%、6%和 5%，其余污染物排放呈现下降趋势，下降百分比分别在-5∼23%。从

空间差异上看 (图6.4)，SSP-2-45-BHE和 SSP-2-45-ECP两种路径下，各污染物排放的空间

变化比较一致；而 SSP-4-60-BAU路径下，NOx全国都呈现上升的趋势，SO2 除四川、贵

州、湖南和湖北略微下降，其他地区均上升，而 PM2.5、BC、OC和 CO在北方地区大幅度

上升。
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图 6.2: 不同排放路径下 2060年与当前按部门划分的中国地区各污染物排放源总量
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图 6.3: 不同排放路径下 2060年与当前中国地区各污染物排放源总量差异

图 6.4: 不同排放路径下 2060年与当前各污染物排放源空间差异
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6.1.3 模式设置

本研究选择 7月作为模拟时段，模式设置和物理化学方案设置与第四章相同，实验设

置如表6.2所示。其中 Base 实验使用 2019 年气象场 (MET)，2017 年 MEIC 人为源排放清

单 (EI)；Case1和 Case2使用 RCP4.5和 RCP6.0路径下的 2060年气象场数据，排放源清单

保持不变，探究气象要素变化对中国臭氧干沉降的影响；Case3，Case4和 Case5分别使用

SSP2-45-BHE、SSP2-45-ECP和 SSP4-60-BAU路径下的 2060年人为源排放清单，气象条件

保持不变，探究人为源排放变化对中国臭氧干沉降的影响；Case6，Case7和 Case8分别使

用 RCP4.5和 RCP6.0路径下的 2060年气象数据，三组不同控制下人为排放源数据，探究

气候变化下两个因子同时变化对中国臭氧干沉降格局的影响。

表 6.2: 模式实验设置

实验 气象场 (MET) 排放源 (EI) 说明

Base 2019 MEIC 2017 基准

Case1(MET4.5) 2060(RCP4.5) MEIC 2017 RCP4.5路径下气象要素变化影响

Case2(MET6.0) 2060(RCP6.0) MEIC 2017 RCP6.0路径下气象要素变化影响

Case3(EI BHE) 2019 SSP2-45-BHE SSP2-45-BHE路径下人为排放源变化影响

Case4(EI ECP) 2019 SSP2-45-ECP SSP2-45-ECP路径下人为排放源变化影响

Case5(EI BAU) 2019 SSP4-60-BAU SSP4-60-BAU路径下人为排放源变化影响

Case6(RCP4.5BHE) 2060(RCP4.5) SSP2-45-BHE RCP4.5路径下气候变化影响

Case7(RCP5.4ECP) 2060(RCP4.5) SSP2-45-ECP RCP4.5路径下气候变化影响

Case8(RCP6.0BAU) 2060(RCP6.0) SSP4-60-BAU RCP6.0路径下气候变化影响

Base 方案下中国地区各参数以及各 Case 相对于 Base 方案的差值与相对变化统计如

表6.3所示。相对于 Base方案，不同方案对中国地区各参数的扰动如图6.5所示，下节将针

对臭氧干沉降过程进行详细讨论。
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表 6.3: Base方案中国地区各参数统计及各 Case相对于 Base的差值与相对变化 (%)

类别 参数 Base
MET EI RCP

6.0 4.5 BAU ECP BHE 6.0BAU 4.5ECP 4.5BHE

气象

T2
21.4

0.9 0.3 -0.08 -0.02 0.01 0.8 0.4 0.7

(◦C) 4.6% 1.5% -0.4% -0.1% 0.1% 4.5% 2.0% 3.8%

RH
70.9

5.3 3.4 0.5 0.3 0.4 5.5 3.5 3.0

(%) 7.5% 4.9% 0.7% 0.4% 0.6% 7.7% 4.9% 4.7%

SW
242.4

-8.2 -7.4 -1.7 2.3 3.0 -9.3 -3.6 -0.5

(W·m−2) -3.3% -3.1% -0.7% 1.0% 1.2% -3.8% -1.4% -0.2%

LH
61.3

13.1 5.7 0.3 1.2 2.1 12.8 7.2 8.5

(W·m−2) 21.2% 9.2% 0.4% 2.0% 3.5% 20.7% 11.7% 13.8%

SH
48.1

-6.6 -3.2 -1.3 0.6 0.4 -6.7 -1.9 -1.5

(W·m−2) -13.3% -6.5% -2.6% 1.3% 0.8% -13.5% -3.9% -3.1%

植被生理

GPP
5.3

1.1 0.6 0.1 0.1 0.2 1.1 0.7 0.8

(gC·m−2·day−1) 20.9% 10.9% 2.1% 2.5% 3.6% 20.6% 12.3% 14.1%

LAI
1.9

0.2 0.1 0.02 0.01 0.03 0.2 0.1 0.1

(m2·m−2) 10.8% 6.8% 1.1% 0.8% 1.4% 10.8% 7.0% 7.2%

ISOP
3.7

0.3 -0.04 0.05 0.1 0.1 0.4 0.2 0.2

(mol·km−2·h−1) 10.0% -1.6% 0.8% 1.7% 6.8% 11.3% 4.7% 4.2%

TR
1.0

0.2 0.2 0.01 0.03 0.05 0.2 0.2 0.2

(mm·day−1) 22.2% 15.6% 1.3% 2.8% 4.9% 22.0% 19.3% 21.7%

PSN
5.1

1.1 0.6 0.1 0.1 0.2 1.1 0.6 0.7

(µmol CO2·m−2·s−1) 20.9% 10.9% 2.1% 2.5% 3.6% 20.6% 12.3% 14.1%

Rs

6.5
-0.13 0.004 -0.1 -0.1 -0.1 -0.1 0.04 0.04

(*103 s·m−1) -2.0% 0.06% -1.4% -1.1% -1.1% -1.9% 0.6% 0.6%

污染物

NO2

5.6
-0.5 -0.07 2.9 -2.1 -3.2 2.1 -2.3 -3.3

(µg·m−3) -8.6% -1.3% 53.2% -38.4% -56.8% 37.9% -40.1% -58.7%

PM2.5

14.4
-2.1 1.7 3.3 -4.6 -6.1 -0.04 -3.1 -5.3

(µg·m−3) -14.9% 12.0% 23.1% -32.6% -43.1% -0.3% -21.9% -36.9%

臭氧干沉降

O3

75.2
-0.8 -1.3 -2.4 -4.0 -7.8 -2.8 -4.6 -8.7

(µg·m−3) -0.5% -2.6% -3.0% -5.2% -10.0% -2.1% -4.5% -12.0%

Vd(O3)
0.4

0.02 0.0 -0.0 0.0 0.0 0.01 0.0 0.01

(cm·s−1) 4.1% 1.2% -0.3% 0.1% 0.1% 4.0% 2.0% 2.3%

O3ddep
7.8

0.07 -0.03 -0.2 -0.5 -0.5 -0.2 -0.4 -0.6

(kg·ha−1·month−1) 0.6% -0.4% -2.8% -4.8% -6.9% -2.9% -6.5% -8.4%
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图 6.5: 不同方案对中国地区各参数的扰动贡献 (%)

6.2 气候变化对臭氧干沉降过程格局的影响

6.2.1 气候变化对臭氧浓度时空分布的影响

不同方案下中国地区的 O3浓度与 Base方案的差值的空间分布以及不同下垫面的差值

统计如图6.6和6.7所示。排放与气象因素的改变对 O3 的影响不尽相同。气象因素的改变，

导致中国大部分地区的 O3浓度有轻微的下降，其中MET4.5方案下城市和农田下垫面降幅

最大，分别下降了 29.0%和 10.0%；在MET6.0方案下城市和森林下垫面 O3浓度呈现下降

趋势，而农田和森林呈现上升趋势。在 BAU和 ECP两种排放情景下，O3浓度分别平均下

降了 2.4 µg·m−3 (3.0%)和 4.0 µg·m−3 (5.2%)，农田、森林和草地下垫面呈现下降趋势，但

是城市下垫面上升了 5.3 µg·m−3 (14.8%)和 6.4 µg·m−3 (19.1%)；BHE方案下，农田、森林、

草地和城市下垫面 O3浓度均呈现下降趋势，平均下降了 10%。

整体而言，气象要素和排放源两个因子导致中国绝大部分地区的 O3 浓度呈现下降趋

势，三种路径下中国地区 O3平均浓度变化分别为-2.8 µg·m−3 (-2.1%)、4.6 µg·m−3 (-4.5%)

和 8.7 µg·m−3 (12.0%)。其中，城市下垫面在 RCP6.0 BAU和 RCP4.5 ECP两种方案下呈现

上升趋势，这与在固定气象的情景下变化相同；在 RCP4.5 BHE方案下城市下垫面变化幅

度最大，其次是农田下垫面。如图6.5所示，排放源对中国地区 O3 浓度的影响大于气象要

素。
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图 6.6: 不同方案下臭氧浓度及其与 Base方案差值的空间分布

图 6.7: 不同方案下各下垫面上臭氧浓度与 Base方案差值
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不同方案下臭氧 MDA8的累积分布如图6.8所示。总体而言，与 Base方案相比，Case

方案的累积分布向较低值移动，表明在不同的 Case下臭氧浓度降低，但是在不同下垫面下

不同 Case表现不同。在农田下垫面，MET类方案在 0∼100 µg·m−3向右偏移，在高于 100

µg·m−3浓度区向左偏移，表明该方案下低浓度臭氧区呈上升趋势，高浓度臭氧区呈下降趋

势；EI方案和 RCP方案 (除 RCP6.0 BAU)都是向左偏移，表明在这两类方案下，臭氧浓度呈

下降趋势。在森林下垫面，MET类方案的变化与农田下垫面相似；RCP6.0 BAU和 RCP4.5

ECP下的累积分布大体上向右偏移；RCP4.5 BHE与 EI ECP的累积分布整体向左偏移；而

EI BAU与 Base变化大体一致。在草地下垫面，除 EI BAU方案，其余方案的累积分布基

本都向左偏移，表明草地下垫面臭氧浓度整体下降。而城市下垫面的 RCP和 EI方案大体

是呈现下降的趋势；MET6.0在低浓度臭氧区增加最为显著。三种路径下气候变化两个因子

共同作用对 O3浓度的贡献分别为-3.7%、-5.8%和-11.6%。不同下垫面臭氧变化方案的差异

可能与不同下垫面臭氧前体物的排放有关[329]。

除臭氧MDA8累积分布外，臭氧MDA8超过 100 µg·m−3 (一级标准)和 160 µg·m−3 (二

级标准)的百分如图6.8所示，图例左列表明臭氧MDA8超过 100µg·m−3的百分比，右列表

明臭氧MDA8超过 160µg·m−3的百分比，不同颜色表明各方案相对于 Base的变化。就全国

而言，MET 6.0、EI BAU和 RCP6.0 BAU与 Base相比，在未来臭氧超过 100 µg·m−3的趋势

有所增加，其余方案都显示有所下降，其中 RCP4.5 BHE方案下最为显著；MET6.0、MET4.5

以及 RCP6.0 BAU和 RCP4.5 BHE在未来超过 160 µg·m−3 的趋势有所下降。农田下垫面，

各方案在超过 100 µg·m−3趋势的变化与全国的变化基本一致，而超过 160 µg·m−3标准下的

各方案变化幅度均超过 1%。森林下垫面，RCP4.5 BHE方案下降最为显著，而 RCP6.0 BAU

则呈现上升趋势。草地下垫面，O3浓度基本没有超过 160 µg·m−3的情况，下降最为显著的

方案是 EI BHE和 RCP4.5 ECP。在城市下垫面，各方案的变化幅度相对较大，其中MET6.0

方案显示在未来超过一级标准的情况增幅明显，但是超过二级标准却有所减少，MET4.5方

案情况相反；在 RCP和 EI两类方案下，未来臭氧超标的情况都有所减少。
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图 6.8: 不同方案下臭氧MDA8的累积分布

6.2.2 气候变化对臭氧干沉降速率时空分布的影响

不同方案下中国地区的 Vd(O3)与 Base方案的差值的空间分布以及不同下垫面的差值

统计如图6.9和6.10所示。气象因素的改变，导致中国地区 Vd(O3)呈现上升趋势，其中农田

下垫面升幅最大，两种路径下分别上升了 7.0%和 3.0%，其次是森林和草地下垫面，对于

城市下垫面影响最小。在 ECP和 BHE两种排放情景下，Vd(O3)轻微上升；而在 BAU排放

源路径下，Vd(O3)小幅减小，其中农田下垫面变化幅度最大。

整体而言，气象和排放两个因素共同导致中国绝大部分地区 Vd(O3)呈现上升趋势，三

种路径下中国地区 Vd(O3)平均上升了 4.3%，2.0%和 2.3%，其中农田下垫面升幅最大，平

均上升了 0.013 cm·s−1(3%)，0.011 cm·s−1 (2.6%)和 0.03 (7.0%)，其次是森林和草地，城市

下垫面基本没有变化。总体而言，与 O3 浓度不同，气象因素是影响对中国地区 Vd(O3)的

主要因素 (图6.5)。

125



暨南大学博士学位论文

图 6.9: 不同方案下臭氧干沉降速率及其与 Base方案差值的空间分布

图 6.10: 不同方案下各下垫面上臭氧干沉降速率与 Base方案差值
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6.2.3 气候变化对臭氧干沉降通量时空分布的影响

不同气候变化因子对 O3ddep的影响如图6.11和6.12所示。O3ddep的变化与 O3 浓度的

变化类似。气象因素的变化使中国地区 O3ddep呈现下降的趋势，并且对 O3ddep的影响在

空间分布上与对 O3浓度的影响类似。气象因素导致中部地区和东北地区 O3浓度下降，进

而导致该地区的O3ddep下降超过约 1.6 kg·ha−1·month−1。在 EI BAU方案下，排放源的改变

对南方地区 O3ddep的影响显著，臭氧干沉降通量上升超过 1.6 kg·ha−1·month−1；EI ECP方

案下，大部分地区的 O3ddep呈现下降趋势，而在 EI BHE方案下，华北地区 O3ddep下降显

著，超过 2.8 kg·ha−1·month−1；三种 EI路径下，全国 O3ddep平均下降 2.8%、6.5%和 6.9%。

同时考虑气象和排放源两个因素的影响，O3ddep的变化幅度超过单个变化因素的影响，全

国 O3ddep下降分别为 2.6% (RCP6.0 BAU)、4.8% (RCP4.5 ECP)和 8.4% (RCP4.5 BHE)。总

体而言，排放源对中国地区 O3ddep的影响大于气象因素 (图6.5)。

图 6.11: 不同方案下臭氧干沉降通量及其与 Base方案差值的空间分布
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图 6.12: 不同方案下各下垫面上臭氧干沉降通量与 Base方案差值

6.3 气候变化情景下臭氧对水稻产量和经济损失的影响

6.3.1 气候变化情景下对 AOT40时空分布的影响

高浓度 O3会破坏植物的新陈代谢
[15]，促使叶片衰老[330]，降低作物的叶绿素含量和光

合速率[246]，改变碳分配[331]，导致作物减产，尤其是对 O3敏感的作物
[157,290]。本小节以对

O3 敏感的农作物双季早稻为例，讨论未来气候变化下 O3 污染对双季早稻产量与经济损失

的影响。

基于模式的模拟时段，本小节只探讨气候变化情景下对双季早稻产量的影响。图6.13为

气候变化下AOT40的时空分布。Base方案下双季早稻生长季AOT40的平均值为 3.36 ppm·h，

其中湖北 (9.7 ppm·h)、安徽 (5.9 ppm·h)、江西 (4.7 ppm·h)和湖南 (3.8 ppm·h)省份的AOT40

值较高。在不同MET方案下，气象变化导致了AOT40分别减少了 3.0% (MET6.0)和 17.9%

(MET4.5)。不同省份之间的差异较大，比如浙江、福建和广西在MET4.5下 AOT40呈现增

加的现象，而在MET6.0下则呈现下降的现象。不同 EI方案下，排放源变化导致了 AOT40

分别变化了 52.9% (BAU)、-25.5% (ECP)和-43.7% (BHE) (表6.4)。在 BAU方案下，NOx、

CO和 NMVOCs排放增加 (图6.3)，而在 ECP和 BHE方案下，NOx、CO和 NMVOCs排

放下降明显。在光照及温度较高的季节，光化学反应对 O3的生成中起着重要的作用，因此

O3前体物排放的降低，会减少通过光化反应生成的 O3
[332-333]，进而导致了 AOT40的降低。

整体而言，在气象和排放源共同影响下，到了 2060年AOT40分别为 4.2 ppm·h (RCP6.0

BAU)、2.1 ppm·h (RCP4.5 ECP)和 1.2 ppm·h (RCP4.5 BHE)，相对变化为 24.1%、-40.0%
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和-65.7% (表6.4) 。这意味着相较于 Base 方案，到了 2060 年，在 RCP4.5 ECP 和 RCP4.5

BHE路径下，未来 O3对作物的损伤将会减小，而在 RCP6.0 BAU方案下，O3对作物的损

伤将会增加。

图 6.13: 气候变化下 AOT40的空间分布
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表 6.4: Base方案下各省份 AOT40统计及各 Case相对于 Base的差值与相对变化 (%)

省份 Base
MET EI RCP

6.0 4.5 BAU ECP BHE 6.0BAU 4.5ECP 4.5BHE

浙江
2.8 1.3 2.4 3.3 0.4 -1.3 1.5 1.0 -2.1

(%) 46.4% 87.5% 117.8% 15.6% -47.9% 55.1% 36.1% -74.7%

安徽
5.9 2.1 -0.2 6.7 2.0 -2.3 -0.5 -1.2 -2.8

(%) 35.5% -2.6% 114.2% 34.0% -39.3% -8.6% -20.4% -48.4%

福建
1.9 -0.5 0.4 1.0 -1.0 -1.1 0.9 -0.4 -1.6

(%) -25.5% 20.4% 54.7% -52.6% -55.9% 46.2% -20.0% -85.2%

江西
4.7 -1.9 -1.5 0.9 -2.8 -2.4 2.2 -2.8 -3.6

(%) -40.5% -32.5% 20.2% -60.0% -51.6% 47.7% -60.6% -76.1%

湖北
9.7 -0.8 -3.3 3.2 -3.4 -4.0 0.2 -4.5 -6.4

(%) -8.3% -33.9% 32.9% -34.9% -41.4% 2.5% -46.7% -66.2%

湖南
3.8 -0.5 -0.7 1.9 -2.2 -2.3 1.5 -1.8 -3.2

(%) -12.6% -17.5% 49.8% -57.9% -58.9% 38.7% -47.4% -83.3%

广东
2.0 -0.8 -1.5 -0.3 -1.5 -0.4 0.4 -1.4 -1.2

(%) -37.5% -71.2% -15.9% -71.3% -18.4% 17.3% -69.3% -56.3%

广西
0.6 -0.1 0.1 0.6 -0.2 -0.5 1.2 -0.3 -0.5

(%) -20.0% 22.4% 106.1% -36.0% -79.1% 206.2% -47.9% -88.7%

海南
1.1 -0.3 -1.0 -0.2 -0.3 -0.4 0.6 -1.1 -0.4

(%) -27.2% -88.9% -14.5% -25.9% -34.2% 54.7% -96.3% -40.8%

云南
1.2 0.7 -0.9 0.6 0.4 -0.1 0.1 -1.0 -0.3

(%) 41.2% -80.5% 51.6% 30.7% -7.6% 6.5% -83.8% -22.9%

平均
3.4 -0.1 -0.6 1.8 -0.9 -1.5 0.8 -1.3 -2.2

(%) -3.0% -17.9% 52.9% -25.5% -43.7% 24.1% -40.0% -65.7%

6.3.2 气候变化情景下臭氧对双季早稻相对产量损失的影响

根据表2.6中基于 AOT40指标的响应方程，得到不同响应方程下气候变化引起的全国

双季早稻相对产量损失的平均值，如图6.14所示。由图可以看出，基于 Wang 等[290]和耿

春梅 等[291]的 AOT40 响应方程预测的水稻相对产量损失结果差别不大，但是略高于 Feng

等[289]的 AOT40响应方程预测的结果，基于张继双等[292]的 AOT40响应方程预测的水稻相

对产量损失结果最高。Feng等[289]和张继双等[292]计算出的水稻相对产量损失差异可达到 4

倍。由此可见，使用不同的 AOT40响应方程预测作物的相对产量损失会存在一定的不确定

性。
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模式改进后 (Base)，相较于默认模式 (Org)，对双季早稻相对产量损失的预测提高了

19.5%。Base方案下通过平均不同 AOT40响应方程下的水稻相对产量损失可以看出，双季

早稻的平均相对产量损失为 4.7%。

气候变化下使用不同响应方程预测的双季早稻相对产量损失的变化与 Base方案一致。

基于 Feng等[289]的 AOT40响应方程预测的结果最低，基于张继双等[292]的 AOT40相应方

程预测的双季早稻相对产量损失结果最高。通过平均不同 AOT40 响应方程下的双季早稻

相对产量损失可以看出，在MET方案下，全国双季早稻平均相对产量损失都略有下降，分

别下降了 0.3% (MET6.0)和 0.7% (MET4.5)；在 EI方案下，BAU路径全国双季早稻平均相

对产量损失最高，约为 6.8%，相较于 Base方案增加了 1.1%，而在 ECP和 BHE路径，全

国双季早稻平均相对产量损失都有所下降，分别下降了为 1.0%和 1.7%。

整体而言，到了 2060年在气候变化情景下基于当前污染控制政策 (RCP6.0 BAU)，全

国双季早稻平均相对产量损失为 5.7%，相较于 Base方案增加了 0.9%；强化污染控制政策

(RCP4.5 ECP)下，全国双季早稻平均相对产量损失为 3.1%，相较于 Base方案减少了 1.6%；

最佳污染控制政策 (RCP4.5 BHE)下，全国双季早稻平均相对产量损失为 2.2%，相较于Base

方案减少了 2.6%。

图 6.14: 基于不同响应方程的未来双季早稻相对产量损失

图6.15为全国各省份双季早稻相对产量损失的平均值。由图可以看出，Base方案下湖

北 (12.1%)、安徽 (7.6%)和江西 (6.2%)相对产量损失最高。广西 (1.9%)和海南 (2.1%)相对

损失产量较低在MET方案下，浙江双季早稻相对损失产量相较于 Base方案，分别增加了

37.5% (MET4.5)和 70.7% (MET6.0)。安徽和云南在MET6.0路径下双季早稻相对损失产量

分别增加了 31.8%和 26.1%。福建和广西则是在 MET4.5方案下相对损失产量增加，分别
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达到 15.1%和 10.6%。其余省份均呈现下降的趋势，下降幅度最高的省份为海南 (MET4.5，

-55.3%)。相较于 Base方案，绝大部分省份在 EI BAU路径下双季早稻相对损失产量都增

幅明显，其中安徽增幅达到了 102.6%。而广东和海南则略有减少，分别为-12.0%和-9.0%。

在 EI ECP路径下，除浙江 (12.6%)、安徽 (30.5%)和云南 (19.4%)双季早稻相对损失产量

增加，其余省份均呈现下降趋势，其中广东下降最多 (-53.8%)。在 EI BHE路径下，各省份

双季早稻相对损失产量均有不同程度的下降，其中湖南下降最多 (-50.2%)，云南下降最少

(-4.8%)。

总体而言，到了 2060年在 RCP6.0 BAU路径下，除安徽略有下降 (-7.7%)以外，其余

省份双季早稻相对损失产量均有所增加，其中广西增幅达到 98.0%。浙江在 RCP4.5 ECP路

径下双季早稻相对损失产量仍然上升，这意味着只有执行最严的的排放政策 (RCP4.5 BHE)

双季早稻相对损失产量才会下降 (-60.4%)。除浙江以外的其余省份在 RCP4.5 ECP路径下，

相对损失产量都开始下降，海南下降最多为-59.9%。在 RCP4.5 BHE路径下，所有种植区

双季早稻的相对损失产量都有所下降 (-71.0∼-14.5%)。

图 6.15: 各省份未来双季早稻相对产量损失的平均值
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表 6.5: Base方案下各省份双季早稻相对产量损失统计及各 Case相对于 Base的差值与相

对变化 (%)

省份 Base
MET EI RCP

6.0 4.5 BAU ECP BHE 6.0BAU 4.5ECP 4.5BHE

浙江
4.0 1.5 2.9 3.8 0.5 -1.6 1.8 1.2 -2.4

(%) 37.5% 70.7% 95.2% 12.6% -38.7% 44.5% 29.2% -60.4%

安徽
7.6 2.4 -0.2 7.8 2.3 -2.7 -0.6 -1.4 -3.3

(%) 31.8% -2.4% 102.6% 30.5% -35.3% -7.7% -18.3% -43.5%

福建
3.0 -0.6 0.5 1.2 -1.2 -1.2 1.0 -0.4 -1.9

(%) -18.8% 15.1% 40.4% -38.9% -41.3% 34.1% -14.8% -63.0%

江西
6.2 -2.2 -1.8 1.1 -3.3 -2.8 2.6 -3.3 -4.2

(%) -35.5% -28.4% 17.7% -52.6% -45.1% 41.7% -53.0% -66.6%

湖北
12.1 -0.9 -3.9 3.7 -4.0 -4.7 0.3 -5.3 -7.5

(%) -7.8% -31.8% 30.8% -32.6% -38.8% 2.4% -43.7% -61.9%

湖南
5.2 -0.6 -0.8 2.2 -2.6 -2.6 1.7 -2.1 -3.7

(%) -10.7% -14.9% 42.5% -49.3% -50.2% 33.0% -40.4% -71.0%

广东
3.2 -0.9 -1.7 -0.4 -1.7 -0.4 0.4 -1.7 -1.3

(%) -28.3% -53.7% -12.0% -53.8% -13.9% 13.0% -52.3% -42.5%

广西
1.5 -0.1 0.2 0.7 -0.3 -0.6 1.5 -0.3 -0.6

(%) -9.5% 10.6% 50.4% -17.1% -37.6% 98.0% -22.7% -42.2%

海南
2.1 -0.4 -1.1 -0.2 -0.3 -0.4 0.7 -1.2 -0.5

(%) -16.9% -55.3% -9.0% -16.1% -21.3% 34.0% -59.9% -25.4%

云南
2.1 0.6 -1.1 0.7 0.4 -0.1 0.1 -1.1 -0.3

(%) 26.1% -51.0% 32.7% 19.4% -4.8% 4.1% -53.1% -14.5%

平均
4.7 -0.1 -0.6 1.8 -0.9 -1.5 0.8 -1.3 -2.2

(%) -2.5% -15.0% 44.2% -21.3% -36.5% 20.2% -33.4% -54.9%

6.3.3 气候变化情景下臭氧对双季早稻产量和经济损失的影响

根据全国各省份双季早稻的平均相对产量损失，结合表2.5中各省份双季早稻的实际生

产产量，利用公式2.20和2.21，基于水稻的最低市场收购价格即可算出因 O3污染造成的水

稻产量损失和相应经济损失。本小节使用表2.5中 2019年双季早稻产量数据作为 2060年双

季早稻的产量，但随着未来粮食需求的增长，双季早稻产量可能会被低估，因此本小结只能

对双季早稻产量损失及经济损失进行保守估计。由公式2.21可知作物的实际产量损失，不
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仅取决于由于作物相对产量损失，还取决于作物的实际产量强度。因此，一些作物相对产

量损失较低的省份，如果实际作物产量强度比较大，作物产量损失也可能很高；反之，一

些作物相对产量损失较高的省份，如果作物实际产量强度比较小，其产量损失也不会很高。

从表6.6可以看出，当前因 O3 污染造成的双季早稻减产量为 126.8 万吨，相应的经济

损失为 515.1百万美元。其中双季早稻产量损失和经济损失最高的省份为江西 (41.7万吨，

16.9百万美元)，其次是湖南 (36.6万吨，14.9百万美元)，广东 (15.9万吨，64.7百万美元)

，损失最低的省份为云南 (0.47万吨，0.19百万美元)。

如图6.16所示，在 EI BAU和 RCP6.0 BAU两个路径下，双季早稻减产量最高，分别为

170.5万吨和 169.7万吨，相应的经济损失分别 692.3百万美元和 641.3百万美元。湖南和

江西在不同方案下双季早稻减产量和相应的经济损失均是都是最高的。湖北的双季早稻产

量是广西的五分之一 (表2.5)，但是减产量却相当，这表明湖北的 O3污染比广西严重。

在MET6.0路径下，浙江、安徽和云南双季早稻减产量分别增加了 0.84万吨、2.95万

吨和 0.13 万吨，相应的经济损失分别增加了 37.2 百万美元、12.0 百万美元和 0.5 百万美

元。在MET4.5路径下，浙江、安徽和云南双季早稻减产量分别增加了 1.6万吨、0.3万吨

和 0.7万吨，相应的经济损失分别增加了 24.4百万美元、1.2百万美元和 3.0百万美元。江

西在两个 MET方案下早稻减产量减少均是最多，分别为 15.4万吨 (MET6.0)和 12.4万吨

(MET4.5)，经济损失减少了 62.5百万美元和 50.3百万美元。在 EI BAU路径下，除了广东

和海南双季早稻减产量有轻微减少 (-2.0万吨，-0.1万吨)，其余省份减产量均是增加，并

导致全国双季早稻减产量增加了 43.6万吨，相应的经济损失增加了 177.2百万美元。在 EI

ECP路径下，浙江、安徽和云南双季早稻减产量略有增加，其他省份减产量均为减少。而

EI BHE路径下，所有省份双季早稻减产量均为减少。同时，江西在这两个 EI方案下减产

量减少最多，分别为 22.6万吨 (EI ECP)和 19.5万吨 (EI BHE)，经济损失减少了 91.6百万

美元和 79.1百万美元。

整体而言，在气象和排放源共同影响下，预计到 2060年在 RCP6.0 BAU路径下，双季

早稻减产量增加了 42.9万吨，经济损失增加了 174.0百万美元；在 RCP4.5 ECP路径下，双

季早稻减产量减少了 55.9万吨，经济损失减少了 226.9百万美元；在 RCP4.5 BHE路径下，

双季早稻减产量减少最多，为 78.8万吨，经济损失减少了 319.9百万美元。
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图 6.16: 各省份未来水稻产量损失和经济损失情况
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表 6.6: Base方案下各省份双季早稻产量损失和经济损失情况统计及各 Case相对于 Base的

差值

省份 类别 Base
MET EI RCP

6.0 4.5 BAU ECP BHE 6.0BAU 4.5ECP 4.5BHE

浙江
CPL 2.1 0.9 1.6 2.2 0.3 -0.8 1.0 0.7 -1.3

ECL 8.6 3.4 6.5 8.9 1.1 -3.4 4.1 2.6 -5.3

安徽
CPL 8.3 3.0 -0.2 10.1 2.8 -3.1 -0.7 -1.6 -3.8

ECL 33.8 12.0 -0.9 41.0 11.5 -12.6 -2.8 -6.6 -15.4

福建
CPL 1.9 -0.4 0.3 0.8 -0.8 -0.8 0.7 -0.3 -1.2

ECL 7.7 -1.5 1.2 3.2 -3.0 -3.2 2.7 -1.2 -4.9

江西
CPL 41.7 -15.4 -12.4 8.0 -22.6 -19.5 19.1 -22.8 -28.3

ECL 169.2 -62.5 -50.3 32.3 -91.6 -79.1 77.4 -92.4 -115.1

湖北
CPL 11.7 -1.0 -4.0 4.3 -4.1 -4.9 0.3 -5.5 -7.6

ECL 47.3 -4.1 -16.4 17.3 -16.8 -19.8 1.3 -22.2 -30.7

湖南
CPL 36.6 -4.1 -5.7 16.8 -18.5 -18.9 13.0 -15.2 -26.4

ECL 148.5 -16.7 -23.1 68.2 -75.3 -76.6 52.7 -61.9 -107.1

广东
CPL 15.9 -4.6 -8.7 -1.96 -8.7 -2.27 2.15 -8.46 -6.89

ECL 64.7 -18.8 -35.3 -8.0 -35.3 -9.2 8.7 -34.3 -28.0

广西
CPL 6.8 -0.7 0.7 3.5 -1.2 -2.6 6.9 -1.6 -2.9

ECL 27.6 -2.7 3.0 14.2 -4.8 -10.5 27.8 -6.3 -11.7

海南
CPL 1.5 -0.3 -0.8 -0.1 -0.2 -0.3 0.5 -0.9 -0.4

ECL 5.9 -1.0 -3.3 -0.5 -1.0 -1.3 2.1 -3.6 -1.5

云南
CPL 0.5 0.1 -0.2 0.2 0.1 -0.02 0.02 -0.3 -0.1

ECL 1.9 0.5 -1.0 0.6 0.4 -0.1 0.1 -1.0 -0.3

全国
CPL 126.8 -22.5 -29.4 43.7 -52.9 -53.1 42.9 -55.9 -78.8

ECL 515.1 -91.4 -119.5 177.2 -214.8 -215.7 174.0 -226.9 -319.9

6.4 本章小结

本章基于改进的WRF-Chem模式，选用 2060年碳中和背景下 DPEC三个未来情景数

据 (SSP4-60-BAU、SSP2-45-ECP和 SSP2-45-BHE)，分别为当前污染控制政策、强化污染

控制政策和最佳污染控制政策，选取 7月为研究时段，设置了九组敏感性实验，考虑气象

条件和人为排放源以及两个气候因子共同作用下我国臭氧干沉降格局的影响，进而预估在

碳中和背景下未来 O3胁迫对作物产量及经济损失的影响。
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人为排放源是影响 O3 浓度生成的主控因子，不同排放情景下 (EI BAU、EI ECP、EI

BHE)人为排放源的变化导致了中国地区O3浓度平均下降了 2.4 µg·m−3 (3.0%)、4.0 µg·m−3

(5.2%)和 7.8 µg·m−3 (10.0%)。不同气象条件下 (MET 6.0、MET4.5)，气象要素的改变，使

中国地区 O3 浓度平均下降 0.8 µg·m−3 (0.5%)和 1.3 µg·m−3 (2.6%)。在气候变化两个因子

(RCP6.0 BAU、RCP4.5 ECP、RCP4.5 ECP)共同作用下，O3浓度分别下降 2.8 µg·m−3 (2.1%)、

4.6 µg·m−3 (4.5%)和 8.7 µg·m−3 (12.0%)。

气象因素是影响 Vd(O3)生成的主控因子，气象条件的改变导致了中国地区 Vd(O3)平

均上升了 0.02 cm·s−1 (4.1%) 和 0.004 cm·s−1 (1.2%) 。人为排放源的改变，使得中国地区

Vd(O3)平均变化了-0.003 cm·s−1 (-0.3%)、0.001 cm·s−1 (0.1%)和 0.001 cm·s−1 (0.1%)。在

气候变化两个因子共同作用下 Vd(O3)分别上升了 0.01 cm·s−1 (4.0%)、0.008 cm·s−1 (2.0%)

和 0.01 cm·s−1 (2.3%)。

与 O3浓度的变化类似，人为排放源是导致中国地区 O3ddep变化的主控因子；整体而

言，两个气候变化因子的共同作用使中国地区 O3ddep分别下降了 2.9%、6.5%和 8.4%。

当前的地表 O3浓度水平，O3污染导致双季早稻的平均相对产量损失为了 4.7%，减产

量为 126.38万吨，相应的经济损失为 515.07百万美元。到 2060年，不同气候变化背景下

全国双季早稻平均相对产量损失相较于当前 O3 浓度水平分别变化了 0.9% (RCP6.0 BAU)、

-1.6% (RCP4.5 ECP)和-2.6% (RCP4.5 BHE)。双季早稻减产量分别变化了 42.9万吨、-55.9

万吨和-78.8万吨；相应的经济损失变化分别为 174.0百万美元、-226.9百万美元和-319.9百

万美元。未来如果继续执行当前的污染控制政策 (RCP6.0 BAU)，O3 污染会对作物造成更

高的伤害和经济损失；执行最佳污染控制政策 (RCP4.5 BHE)，双季早稻的减产量会减少一

半以上，经济损失也会大幅度减少。
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第七章 论文总结与展望

7.1 研究成果的总结

本文以中国地区为研究区域，基于数值模拟的方法，结合典型亚热带森林和农田下垫面

的观测资料，综合利用干沉降机理诊断模式 Noah-MP-WDDM和区域空气质量模式 WRF-

Chem，建立了 Ball-Berry气孔导度机制与 O3化学沉降模块的程序接口。同时，构建了 O3

损伤植被的参数化方案，将臭氧累积吸收通量对植被光合速率和叶片气孔导度的影响过程

考虑进区域数值模式中，对区域模式中的O3干沉降机制进行了改进，实现了在WRF-Chem

中 O3与植被的双向反馈和 O3累积作用的表征。在此基础上，探讨了改进机制对区域植被

生理过程，气象要素以及臭氧干沉降过程的影响，以提升区域尺度 O3 干沉降的模拟效果。

运用改进后的模式进一步分析和揭示了我国典型下垫面 O3 干沉降过程变化特征及未来气

候变化背景下潜在的生态环境效应。取得的主要的研究结论如下：

1. 典型下垫面 Vd(O3)的观测

典型亚热带森林下垫面冠层外和冠层内观测的日间 Vd(O3)分别为 0.75 cm·s−1 和 0.30

cm·s−1。农田下垫面观测的日间 Vd(O3)为 0.45 cm·s−1。尽管不同下垫面的 Vd(O3)均呈现

白天干沉降速率较高，夜晚较低的日内变化特征。但由于 Vd(O3)的变化很大程度上受植被

生理活性和局地气象要素的控制，因此不同下垫面的 Vd(O3)存在大小差异。

2. 臭氧干沉降机制的评估与改进

通过单点干沉降模式的模拟试验发现，不同气孔导度机制是短期内影响 Vd(O3)日变化

过程的关键因素。在典型亚热带森林下垫面中，Jarvis气孔导度机制估算的 gs 呈双峰型变

化，而 Ball-Berry气孔机制估算的 gs呈单峰型趋势；在农田下垫面中，两种气孔导度机制

估算的 gs 日变化趋势基本一致。Ball-Berry气孔导度机制对典型亚热带森林和农田下垫面

的 Vd(O3)模拟效果均优于 Jarvis气孔导度机制。此外，Rc 是影响白天 Vd(O3)变化的主导

因子，夜间则是由 Ra引起的湍流混合作用主导。

在区域模式模拟方面，基于单点模式上的评估，在WRF-Chem模式中开发了 Ball-Berry

气孔导度机制由物理模块中陆面模式 Noah-MP输出到 O3化学沉降模块的程序接口，使得

Wesely干沉降机制可灵活调用 Ball-Berry气孔导度机制进行气孔导度的计算。同时，构建

了 O3 损伤植被的参数化方案，将臭氧累积吸收通量对植被光合速率和叶片气孔导度的影
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响过程考虑进区域数值模式中，实现了在 WRF-Chem中 O3 与植被的双向反馈和 O3 累积

作用的表征。基于改进的区域大气化学传输模式WRF–Chem对我国 O3干沉降过程开展模

拟。结果表明，模式改进后对典型亚热带森林和农田下垫面上 O3 浓度的模拟精度分别提

高了 10.0%和 8.8%；对 Vd(O3)模拟精度分别提高了 51.9%和 28.6%。对于 O3ddep，其在

农田下垫面的改进效果不明显，仅提升了 0.3%；而对典型亚热带森林下垫面，模式改进后

O3ddep模拟精度显著提高了 16.8%。此外，模式改进还引起区域植被生理过程和气象要素

的一系列改变，其中使气孔阻抗平均增加了 5.6%，光合速率降低了 6.4%。气孔阻抗和光合

速率的变化进一步导致叶面积指数和总初级生产力平均降低了 4.1%和 9.5%。蒸腾速率的

降低导致潜热通量平均下降了 6.3%，显热通量增加了 8.5%，进而使 2m温度升高，并造成

了异戊二烯排放的增加。植被生理过程和气象要素的变化促使区域 O3浓度平均上升了 3.2

µg·m−3，Vd(O3)平均下降了 0.06 cm·s−1，O3ddep平均下降了 0.9 kg·ha−1·month−1。

3. 典型下垫面臭氧干沉降过程影响因子的量化

2019年中国O3干沉降过程的模拟结果表明，农田、森林、草地和城市下垫面O3沉降通

量分别为 596.3 kg·km−2·month−1、555.7 kg·km−2·month−1、528.9 kg·km−2·month−1和 323.9

kg·km−2·month−1。基于过程诊断，本研究量化了 O3浓度和 Vd(O3)对 O3ddep的相对贡献，

并进一步识别了影响 O3 浓度和 Vd(O3)的关键大气过程。分析发现，O3 浓度和 Vd(O3)对

O3ddep的相对贡献分别为 34.4%和 63.8%。其中，影响 O3 浓度变化的关键过程存在显著

的昼夜差异，白天主要由垂直混合、化学和干沉降过程主导，贡献率分别为 33.6%，29.7%

和 19.5%，而夜间 O3 变化主要是化学过程的贡献，占比达到 45.6%。对于 Vd(O3)，Ra 和

Rc主导了其日变化，相对贡献分别为 53.2%和 43.4%。

4. 臭氧干沉降过程对气候变化的响应及气候变化下作物产量及经济损失评估

基于控制试验探究了当前与未来气候变化情景下 (RCP6.0 BAU，RCP4.5 ECP和RCP4.5

BHE)人为排放和气象要素对 O3 干沉降过程的影响。结果表明，人为排放是影响 O3 浓度

和 O3ddep变化的主控因子，其次是气象要素的改变，在人为排放和气象变化的共同作用下

O3浓度分别下降 3.7%、5.8%和 11.6%，O3ddep的分别下降了为 2.9%、6.5%和 8.4%。而

气象要素则是影响 Vd(O3)的主控因子，其与人为排放变化的共同作用导致 Vd(O3)分别上

升了 4.3%，2.0%和 2.3%。

当前地表 O3污染导致双季早稻的减产量达到 126.4万吨，并造成 515.1百万美元的经

济损失。预计到 2060年，如果继续执行当前的污染控制政策 (RCP6.0 BAU)，O3污染会对

作物造成更高的减产量 (169.3万吨)和经济损失 (689.1百万美元)；执行最佳污染控制政策

(RCP4.5 BHE)，双季早稻的减产量 (47.6万吨)会减少一半以上，经济损失 (195.2百万美

元)也会大幅度减少。
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7.2 研究主要创新点

本研究的主要创新点主要有以下几点：

1. 区域模式WRF-Chem中实现了臭氧-植被的双向反馈，弥补了区域大气化学传输模

式中未考虑臭氧损伤植被的缺陷，使得对臭氧浓度的模拟偏差由 31.5%降低至 19.3%，臭

氧干沉降速率的模拟偏差由 57.1%降低至 16.8%，臭氧干沉降通量的模拟偏差由 37.6%降

低至 21.3%。

2. 定量评估了区域尺度臭氧与植被的相互反馈机制对植被生理过程、气象和臭氧干沉

降过程的影响，厘清了典型下垫面影响区域臭氧干沉降过程的关键因子。

3. 基于改进模型，提升了对作物相对产量损失的预测能力，为区域上尺度评估臭氧的

生态风险评估提供了一种更为可靠的新方法，并为今后的区域大气污染对作物影响的评估

系统的建立提供技术基础。

7.3 研究不足与展望

尽管本研究对 WRF-Chem 模式的臭氧干沉降机制进行了改进，量化了对植被生理过

程，气象和臭氧干沉降过程的影响，进一步分析和揭示了我国典型下垫面臭氧干沉降过程

及未来气候变化背景下潜在的生态环境效应。但是本研究的工作依然存在一些问题和不足

之处，主要包括以下三个方面：

1. 在观测技术方面，缺乏全国范围内不同下垫面臭氧干沉降速率观测数据，难以对区

域模式模拟效果进行综合评估；

2. 在研究方法方面，开展的观测时间较短，且不同下垫面的观测时间不统一，缺乏不

同季节的观测数据，可能会导致本研究构建的臭氧干沉降机制输入参数普适性不足;

3. 在科学问题方面，本研究对臭氧干沉降机制的非气孔阻抗的改进考虑不全面，未能

在区域尺度上定量区分气孔和非气孔阻抗对臭氧干沉降的影响。

针对以上不足，未来关于臭氧干沉降过程的研究可在以下几个方面进行研究：

1. 收集更多的臭氧干沉降的观测资料对模拟结果进行评估；

2. 开展不同下垫面臭氧干沉降过程的长期观测，为构建臭氧干沉降机制提供更全面的

输入参数；

3. 针对臭氧干沉降机制的非气孔阻抗进行改进，进而在区域尺度上定量区分气孔和非

气孔阻抗对臭氧干沉降格局的影响，完善模式对臭氧干沉降的模拟性能。
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在学期间参加科研情况

主要参与科研项目:

• 国家重点研发计划 (2017YFC0210103)“影响区域排放与沉降响应的关键大气过程”

• 国家自然科学基金青年科学基金项目 (41705123)“大气氮氧化物干沉降模拟的不确定

性来源识别及模式改进”

• 广州区域低碳经济研究基地项目 (20JNZS46)“基于数值模拟的珠三角区域大气臭氧

污染经济损失评估”

第一作者论文:

• JC Cao, XMWang, H Zhao, MR Ma, M Chang∗: Evaluating the effects of ground-level O3

on rice yield and economic losses in Southern China. Environmental Pollution, 2020, 267:

115694.

• M Chang#, JC Cao#, Q Zhang, WH Chen, GT Wu, LP Wu, WW Wang, XM Wang∗: Im-

provement of stomatal resistance and photosynthesismechanism ofNoah-MP-WDDM(v1.42)

in simulation of NO2 dry deposition velocity in forests. Geoscientific Model Development,

2022, 15, 787–801.

• JC Cao, M Chang∗, YP Pan, T Song∗, Z Liu, H Zhao, M Zhou, L Zhang, XM Wang: As-

sessment and intercomparison of ozone dry deposition schemes over two ecosystems based

on Noah-MP in China. Atmospheric Environment, 2022, 290: 119353.

合作者论文:

• M Chang, JC Cao, MR Ma, YM Liu, YQ Liu, WH Chen, Q Fan, WH Liao, SG Jia, XM

Wang∗: Dry deposition of reactive nitrogen to different ecosystems across eastern China:

a comparison of three community models. Science of the Total Environment, 2020, 720:

137548.
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• M Chang, SJ Zhu, JC Cao, BY Chen, Q Zhang, WH Chen, SG Jia, P Krishnan, XMWang∗:

Improvement and Impacts of Forest Canopy Parameters on Noah-MP Land Surface Model

from UAV-Based Photogrammetry. Remote Sensing, 2020, 12, 4120.

• GT Wu, YC You, YB Yang, JC Cao, YJ Bai, SJ Zhu, LP Wu, WW Wang, M Chang∗,

XM Wang: UAV-LiDAR measurement of vegetation canopy structure parameters and their

impact on land-air exchange simulation based on Noah-MP model Remote Sensing (accept)

• 赵辉, 郑有飞 ∗, 李硕, 袁月, 黄积庆, 刘俊, 曹嘉晨: 基于微气象学方法的麦田 CO2 和

O3通量的观测与模拟 中国环境科学, 2020, 40(3), 11.

• 赵辉,郑有飞 ∗,李硕,曹嘉晨: 我国近地层 O3 污染及其风险评估研究进展. 环境化学,

2019, 38(12), 10.

所获奖项:

• 曹嘉晨: 暨南大学环境与气候研究院伊创奖学金创新标兵, 2020

• 曹嘉晨,郑有飞,赵辉,王雪梅: 臭氧胁迫对冬小麦和大豆生长和产量的影响. 第 24届

中国大气环境科学与技术大会暨中国环境科学学会大气环境分会 2018年学术年会优

秀墙报奖, 2018
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