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摘 要：富营养化湖泊是氧化亚氮的重要排放源之一，准确估算其释放量对评估全球氧化亚氮收支具有重要意义。然而，由于

氧化亚氮排放具有显著的时空异质性且影响因素复杂，富营养化过程如何具体影响氧化亚氮排放尚不明确。为此，本研究选

择中国第三大淡水湖太湖作为研究区，采用顶空平衡法测定水‑气界面氧化亚氮扩散通量，并分析其关键驱动因素。结果表

明：（1）太湖水‑气界面氧化亚氮扩散通量介于 1.7 ~ 30.6 μmol/m²/d 之间，年平均值为 8.9 ± 5.1 μmol/m²/d；尽管藻型湖区的富

营养化程度显著高于草型湖区与过渡湖区（P < 0.05），但三者的氧化亚氮排放量无显著差异（P > 0.05），说明在太湖这类中度

富营养化湖泊中，富营养化水平提升未必导致氧化亚氮释放增加。（2）水温是影响太湖氧化亚氮排放的最主要因素，进一步

分析表明，氧化亚氮释放过程受水体溶解性有机碳与硝酸盐浓度共同调控。（3）基于以上结果，本研究构建了一个多元回归

模型，仅通过引入水温这一易获取的环境因子，即可有效纠正政府间气候变化专门委员会对太湖氧化亚氮排放的高估。本研

究深化了关于湖泊富营养化影响氧化亚氮排放机制的认识，并为氧化亚氮释放的准确估算提供了科学依据。 
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Abstract: Eutrophic lakes represent significant sources of nitrous oxide (N₂O) emissions, and accurate quantification of their 

N₂O release is essential for refining global N₂O budgets. However, due to the high spatiotemporal variability of N₂O fluxes and 

the complexity of influencing factors, the specific mechanisms through which eutrophication affects N₂O emissions remain 

poorly understood. This study selected Lake Taihu, the third largest freshwater lake in China, to measure N₂O diffusive fluxes at 
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the water–air interface using the headspace equilibration method and to identify the key drivers of N₂O emissions. The results 

indicated that: (1) N₂O diffusive fluxes in Lake Taihu ranged from 1.7 to 30.6 μmol/m²/d, with an annual average of 8.9 ± 5.1 

μmol/m²/d. Although eutrophication levels in algal-dominated zones were significantly higher than those in macrophyte-

dominated and transitional zones (P < 0.05), no significant differences in N₂O emissions were observed among these zones (P > 

0.05). This suggests that in moderately eutrophic lakes such as Lake Taihu, further eutrophication does not necessarily lead to 

increased N₂O emissions. (2) Water temperature was the most important factor influencing N₂O emissions. Further analysis 

revealed that N₂O emission processes were co-regulated by dissolved organic carbon and nitrate concentrations in the water 

column. (3) Based on these findings, a multiple regression model was developed that effectively corrects the overestimation of 

N₂O emissions from Lake Taihu by the IPCC methodology through the incorporation of water temperature, an easily 

measurable environmental variable. This study enhances the mechanistic understanding of how eutrophication influences N₂O 

emissions in lakes and provides a scientific basis for improving N₂O emission estimates. 

Keywords: Nitrous oxide emission; macrophyte-dominated lakes; algae-dominated lakes; nitrate; dissolved organic carbon; 

water temperature 

 
氧化亚氮（N2O）作为一种重要的温室气体，其全球增温潜能值是二氧化碳（CO2）的 265 倍，且其

大气浓度正以每年 0.25%~0.31%的速率持续增长[1, 2]。内陆淡水水体作为全球氮循环的重要组成部分，对

于 N2O 的产生与排放起着关键作用[3, 4]。据估算，全球内陆淡水水体的 N2O 年排放量已从 1900 年的 0.4

亿吨氮显著提升至 2010 年的 1.3 亿吨氮，约占全球 N2O 排放总量的 5%~10%[2]。在各类淡水水体中，湖

泊不仅数量最多、面积最广，其中的富营养化湖泊更因高氮周转速率，相对较长的水停留时间以及外源

营养盐的大量输入，被认为是 N2O 的排放热点区域[5-7]。因此，更准确的预测富营养化湖泊的 N2O 排

放，对于评估全球 N2O 收支以及制定有效的 N2O 减排策略至关重要。 

富营养化湖泊中 N2O 的生成在很大程度上受微生物过程调控，其中硝化作用与反硝化作用是 N2O 产

生的主要途径[8]。硝化作用产生 N2O 需依赖高溶解氧环境和铵盐（NH4
+-N）的供给[9]。与之相反，反硝

化作用生成 N2O，则需要低溶解氧（<0.2 mg/L）条件和充足的硝酸盐（NO3
-
-N）[10]。其中，NO3

-
-N 不

仅作为反硝化过程的底物，其也直接影响着 N2O 的消耗过程：从动力学角度看，反硝化菌优先利用 NO3
-

-N 而非 N2O 作为电子受体，因此在 NO3
-
-N 浓度足够高的情况下，N2O 会呈现累积趋势[11]。同时，溶解

性有机碳（DOC）作为异养反硝化菌的电子供体，在反硝化过程的调控中发挥着不可替代的作用[12]。除

此之外，这两个过程均受 pH 值、温度、营养物质及氧化还原条件等多种环境因子的调控[9, 11, 13, 14]。 

目前已有大量研究针对富营养化湖泊 N2O 排放的时空特征及其驱动机制展开探讨，并对不同营养水

平下湖泊的 N2O 释放进行了量化分析[6, 7, 15-17]。然而，由于 N2O 排放的时空变异性以及影响因素上的复

杂性，富营养化湖泊 N2O 释放的估算仍存在挑战。一方面大量研究认为，外部氮负荷的增加会刺激湖泊

N2O 的排放，原因在于充足的氮源不仅为硝化和反硝化提供了充足的反应底物，还可促使相关的功能基

因如 nirK、nirS、nosZ 和 amoA 等的丰度上升，进而改变微生物群落结构，最终提高 N2O 的生成速率[16, 

18-21]。另一方面，亦有研究显示，N2O 排放对氮源输入呈弱响应或中性响应，该现象常归因于“生物饱和

效应”，即当氮输入量超过微生物硝化与反硝化过程的代谢潜力时，氮源的持续增加将不再显著促进 N2O

的生成[22, 23]。同时，湖泊富营养化进程中，N2O 释放对环境因子如温度的敏感性变化也尚不明确。鉴于

上述研究结论的显著差异，目前对于富营养化如何影响淡水湖泊中的 N2O 排放这一科学问题，仍存在很

大的不确定性。 

太湖是中国第三大淡水湖，也是典型的富营养化湖泊之一。故本研究于 2021 年 9 月—2022 年 9 月

在太湖进行周年逐月采样，对比不同湖区的 N2O 溶存浓度、水—气界面扩散通量及关键驱动因子，阐明

湖泊富营养化对 N2O 释放影响的机理。研究结果有助于全面认识富营养化对湖泊 N2O 释放的影响及驱动

机制，并为湖泊 N2O 排放的估算提供思路。 

1材料与方法 



1.1 点位设置及样品采集 

太湖（图 1）是中国第三大淡水湖，湖面面积达 2400 km2，平均水深 1.9 m。该湖泊地处亚热带季风

气候区，年均气温为 16.2 ℃，年降水量超过 1000 mm[24]。该区域河网密集且人口分布集中，人类聚居区

多沿河流分布，同时该区域工业发达、农业集约化程度高。也因此，大量氮素被排放到湖泊中：2021 年

湖泊环境氮素输出量为 32.06 Gg[25]。几十年来，太湖一直受到藻类大量繁殖和水生植物减少的影响[26]。

目前沉水植物主要存在于太湖东部，东北部和南部，优势物种包括苦草（Vallisneria natans）和马来眼子

菜（Potamogeton malaianus）[27]。综合考量，本研究选取了三个典型湖区：大浦口（DP）及梅梁湾

（ML）为藻型湖区，该区域氮素输入量最高且藻类生物量最大；东太湖（EL）为草型湖区，以水生植

物为优势群落；湖心区（CL）为过渡湖区，其无水生植物分布，且氮素输入量及藻类生物量均低于藻型

湖区（共计 12 个采样点，图 1）。采样时间分别为 2021 年 9 月—2022 年 2 月，2022 年 5—9 月共计 11

个月（2022 年 3—4 月受新冠疫情影响暂停采样工作）。 

 

图 1 太湖采样点分布（a），藻型湖区（b），过渡湖区（c）及草型湖区（d） 

Fig. 1 Distribution of sampling points (a), algal-dominated zone (b), transitional zone (c)  

and macrophyte-dominated zone (d) in Lake Taihu 

使用采水器采集水面下约 0.5 m 的表层水，并装入 5 L 经酸洗的聚乙烯袋中。采集的水样均迅速置于

冷藏保温箱中，随即转运至实验室用于后续的理化分析。原水样用来分析总氮（TN）、总磷（TP）；经玻

璃纤维滤膜（Whatman GF/F，孔径 0.7 μm）过滤的滤后水用于分析硝态氮（NO3
-
-N）、亚硝态氮（NO2

-
-

N）、氨氮（NH4
+-N）、溶解性有机碳（DOC）与正磷酸盐（PO4

3-
-P），随后滤膜则用于分析叶绿素 a

（Chl-a）浓度。气体样品通过改进的顶空—平衡法采集[28]，具体操作如下：使用配备三通阀的 500 mL

注射器现场采集 300 mL 表层水；向注射器中注入 200 mL 不含 N2O 的高纯空气（氮气和氧气体积比为

78:22 的混合气体）用以构建顶空[29]；封闭三通阀后剧烈摇晃 2 min，随后静置 30 min 以确保达到平衡状

态；最后，将平衡后的顶空气体注入 200 mL 真空采样袋中用于后续分析。 

1.2 样品处理 

1.2.1 水体理化指标测定分析  使用 YSI 多参数水质仪（YSI 6600, Yellow Springs, USA）测定水体的温

度（Water Temperature, WT）、溶解氧（Dissolve Oxygen, DO）和 pH。TN、TP、PO4
3-

-P、NO3
-
-N、NO2

-
-

N、NH4
+-N 和 Chl-a 的含量参照《水和废水监测分析方法》（国家环境保护总局，2002）[30]中的标准方法

测定。溶解性有机碳（DOC）通过总有机碳分析仪（TOC-L CPH, Shimadzu, Japan）测定。顶空 N2O 浓

度采用配备电子捕获检测器（GC-ECD）和 HayeSep Q 色谱柱的气相色谱仪（7890B, Agilent, USA）测



定。 

1.2.2 水体 N2O 溶存浓度与扩散通量计算  N2O 在水体中的溶存浓度（CN2O, nmol/L）通过与温度相关

的溶解度系数计算得出[31]，计算公式如下： 

                    CN2O=(PFinal∙K0)+(
HS

S
∙

PFinal-PInitial

Vm
)                                        (1) 

式中，PFinal、PInitial分别代表平衡后混合气体中 N2O 的分压与高纯空气中 N2O 的分压(natm)。由于高纯空

气中不含有 N2O，因此 PInitial=0 natm；HS 为采样时抽取的背景气体体积（本研究 HS=200 mL）；S 为采

样时吸取的水样体积（本研究 S=300 mL）；Vm为 N2O 的气体摩尔体积(L/(mol∙atm))；K0 代表平衡状态下

N2O 的气体平衡常数(mol/(L∙atm))[31]，计算公式为： 

                 ln K0 (N2O)=-60.7467+
88.8280

(Tk/100)
+21.2531 ln (

Tk

100
)                                (2) 

式中，Tk 为平衡温度(K)。 

水—气界面 N2O 的扩散通量计算[32]如下：  

                      FN2O=k(CN2O-Ceq)×24/100                                            (3) 

式中，FN2O为 N2O 在水—气界面的扩散通量，μmol/m2/d；Ceq 代表原位温度下 N2O 的大气平衡浓度，

nmol/L；k 为气体交换系数，cm/h，计算如下： 

                       Ceq=P×K0                                                    (4) 

                                                           k=k600(Sc/600)
-n

                                                (5) 

式中，P 为大气中 N2O 的分压(natm)；k600 为施密特数（Sc）等于 600 时对应的气体交换速率[33, 34]，同时

n 值由采样点位上 10 m 处风速（U10）确定，U10<3 m/s 时，n=2/3；当 U10>3 m/s 时，n=1/2；Sc 和 k600 可

由下式计算： 

                                                    Sc(N2O)=2055.6-137.11t+4.3173t2+0.054335t3                           (6) 

                                                                k600=2.07+0.215U10
1.7                                         (7) 

式中，U10 通过中国气象数据服务中心获取(https://data.cma.cn/)。 

本文采用 IPCC 推荐的间接排放因子（EF）模型对太湖 N2O 浓度进行预测[35]，计算如下： 

                        CN2O-N (IPCC)=CNO3
-
-N×0.0026                                       (8) 

式中，CN2O-N (IPCC)为 IPCC 预测的 N2O-N 浓度，mg/L；CNO3
-
-N为水体的 NO3

-
-N 浓度，mg/L。通过将该

模型的预测结果与本研究构建的太湖 N2O 浓度预测模型结果进行对比，以验证本研究模型的预测精度与

适用性。 

1.2.3 水体 N2O 通量的温度敏感性 Q10计算  温室气体通量的温度敏感性常用生态系统水平 Q10 系数来

表征，该系数用于量化温度升高 10℃时温室气体通量的比例变化[36, 37]，计算公式如下： 

                                     Q
10

=1010b                                                  (9) 

                           log
10

(FN2O)=b×WT+c                                        (10) 

式中，WT 为水温(℃)；b 为水温和 N2O 通量以 10 为底的对数间线性拟合的斜率；c 为线性拟合的常数

项。 

1.2.4 湖泊营养状态指数计算  湖泊营养状态指数（Trophic Level Index, TLI）常用于表征湖泊水体的营

养状况[18]，该指标的计算通常从 Chl-a、TN、TP、透明度与高锰酸盐指数中选取 2~5 个参数计算[18, 38, 

39]。本研究利用 Chl-a 和 TN 计算 TLI，确定太湖藻型湖区、过渡湖区及草型湖区的营养水平差异，计算

公式如下[38]： 

                                                                    TLI(∑)= ∑ Wj×TLI(j)m
j=1                                       (11) 

                                                                        Wj=
rij
2

∑ rij
2m

j=1

                                              (12) 

                                            TLI(Chl-a)=10×(2.5+1.086ln(Chl-a))                                    (13) 



                                                      TLI(TN)=10×(5.453+1.694ln(TN))                                 (14) 

式中，j、m 分别表示参数（即 Chl-a 和 TN）和参数的个数；Wj 为 j 的营养水平指数的相关常数；rij 为相

对系数，其中 rij(Chl-a)=1，rij(TN)=0.82[38]。 

1.3 统计分析 

本文使用 ArcMap 10.8 绘制采样点位图，其余所有图片均通过 Origin 2025 软件绘制；通过 Kruskal-

Wallis H 检验比较太湖不同区域水体环境因子、N2O 浓度及通量的整体差异，当存在整体差异

（P<0.05）时，进一步通过 Dunn 检验进行事后两两比较以明确具体差异组别。通过 Spearman 相关性分

析判断 N2O 浓度、通量与环境因子之间的联系；使用“leaps”包进行全子集分析以构建多元回归模型；

使用“randomForest”包构建随机森林模型，结合“rfPermute”包计算各预测因子在模型中的显著性，并

通过“A3”包完成模型的解释度计算；使用“lavvan”包构建结构方程模型（SEM）评估 WT、DOC、

NO3
--N 对 N2O 浓度和通量的直接和间接影响。考虑到微生物介导的 N2O 生成属于典型的酶催化反应，

采用米氏方程拟合 NO3
--N 与 N2O 浓度、NO3

--N/DOC 与 N2O 浓度的关系，计算得到的半饱和常数 Km 代

表 N2O 浓度达理论最大值一半时的 NO3
--N 浓度，反映 N2O 生成对 NO3

--N 底物的亲和力[40]。所有统计

分析均采用 R 3.5.2 软件和 Office 365 软件进行。 

2结果 

2.1 太湖不同湖区表层水体环境因子的变化特征 

从全年尺度上看，太湖水温的范围为 4.3~34.0 ℃，年均值为 19.6±9.2 ℃，不同区域之间不存在显著差

异（图 2，P>0.05）。与水温相似，水体溶解氧和 pH 同样不存在显著差异。然而在 TLI 指数和除 NO3
-
-N

外的氮磷营养盐指标上，包括 TN、TP、PO4
3-

-P、NO2
-
-N、NH4

+-N，太湖藻型湖区的含量显著高于草型湖

区和过渡湖区（图 2，P<0.05），藻型湖区的 Chl-a 含量也同样显著高于其他两个湖区。DOC 在三个湖区

内没有显著差异，草型湖区和过渡湖区的各项水体环境因子除 TN 外均不存在显著差异（图 2，P>0.05）。 

 

图 2 太湖藻型湖区、草型湖区及过渡湖区水体环境因子 

（箱线图上方标注的不同字母表示湖区间存在统计学显著差异，且 a>b（P<0.05）） 

Fig. 2 Water environmental factors in the algal-dominated zone, transitional zone and macrophyte-dominated zone of Lake Taihu. 

Different letters above the boxes indicate statistically significant differences between lake zones, a>b (P<0.05) 



2.2 太湖不同湖区表层水体CN2O、FN2O的变化特征 

太湖溶存 N2O 的浓度范围为 9.7~40.3 nmol/L，2021 年 12 月最高、2021 年 9 月最低（图 3a）；其中藻

型湖区 N2O 溶存浓度的年均值为 20.7±5.6 nmol/L，草型湖区和过渡区 N2O 溶存浓度的年均值分别为

19.2±5.0 nmol/L 和 19.1±0.6 nmol/L，三个区域间差异不显著（P>0.05，图 3c）。三个区域间表层水体溶存

的 N2O 浓度随时间的波动趋势类似（图 3a），只有 2022 年 9 月藻型湖区 N2O 溶存浓度显著高于其他两个

湖区（P<0.05）。 

太湖水-气界面 N2O 的扩散通量随时间的变化趋势与溶存 N2O 浓度差异较大。全湖的扩散通量范围

为 1.7~30.6 μmol/m2/d，2022 年 6 月最高、2021 年 9 月最低（图 3b）；其中藻型湖区 N2O 扩散通量的年

均值为 9.5±5.0 μmol/m2/d，草型湖区和过渡区 N2O 扩散通量的年均值分别为为 8.3±4.9 μmol/m2/d 和

8.2±5.6 μmol/m2/d，三个区域间差异不显著（P>0.05，图 3d）。总体而言，太湖作为典型的富营养化湖

泊，其不同区域（藻型湖区，草型湖区和过渡湖区）均是 N2O 的释放“源”，但是三个区域间 N2O 的扩散

通量差异不显著。 

 

图 3 太湖藻型湖区、草型湖区及过渡湖区 N2O 溶存浓度与扩散通量 

（箱线图上方标注的不同字母表示湖区间存在统计学显著差异，且 a>b（P<0.05）） 

Fig. 3 N2O soluble concentration and diffusion flux in the algal-dominated zone, transitional zone and macrophyte-dominated zone of 

Lake Taihu. Different letters above the boxes indicate statistically significant differences between lake zones, a>b (P<0.05) 

 

2.3 太湖不同湖区表层水体CN2O、FN2O与环境因子的相关性分析 

全年采样结果显示，控制太湖表层水体 N2O 溶存浓度和释放通量的影响因子明显不同。其中全部湖

区 N2O 溶存浓度与 DO、TN、NO3
--N 和 NO2

--N 呈显著正相关关系（图 4，P<0.01），与水温、pH、DOC/NO3
-

-N 和 Chl-a 呈显著负相关关系（P<0.01）。N2O 通量与水温，TLI，NO2
--N 和 Chl-a 呈显著正相关关系

（P<0.01），与 pH、NH4
+-N 和 DOC 呈显著负相关关系（P<0.01）。 

类似的，藻型湖区 N2O 溶存浓度与 DO、TN、NO3
--N 和 NO2

--N 呈显著正相关关系（P<0.01），与水

温、pH、DOC/NO3
--N 和 Chl-a 呈显著负相关关系（P<0.01）。N2O 通量与水温，TLI 和 Chl-a 呈显著正相

关关系（图 4，P<0.05），与 pH、NH4
+-N 和 DOC 呈显著负相关关系（P<0.01）。过渡湖区 N2O 溶存浓度



与 DO 和 NO3
--N 呈显著正相关关系（P<0.01），与水温、TLI、NO2

--N、NH4
+-N、PO4

3-
-P、DOC/NO3

--N 和

Chl-a 呈显著负相关关系（P<0.05）。N2O 通量与水温呈显著正相关关系（P<0.05），与 TP、NH4
+-N、PO4

3-

-P、DOC 和 DOC/NO3
--N 呈显著负相关关系（P<0.05）。草型湖区 N2O 溶存浓度与 DO 和 NO3

--N 呈显著

正相关关系（P<0.01），与水温、pH、TLI、PO4
3-

-P、DOC/NO3
--N 和 Chl-a 呈显著负相关关系（P<0.01）。

N2O 通量与水温、TLI 和 Chl-a 呈显著正相关关系（P<0.05），与 NH4
+-N 呈显著负相关关系（P<0.01）。 

 

图 4 太湖表层水体CN2O、FN2O与环境因子的相关性 

Fig. 4 Correlation between surface water CN2O, FN2O and environmental factors in Lake Taihu 

藻型湖区，过渡湖区和草型湖区的生态系统水平 Q10 分别为 1.29±0.09，1.26±0.07 和 1.39±0.06，三个

湖区间无显著差异（P>0.05，图 5b）。 

 
图 5 太湖水温和 N2O 通量的线性拟合（a）；太湖藻型湖区、草型湖区及过渡湖区生态系统水平 Q10值（b） 

（箱线图上方标注的不同字母表示湖区间存在统计学显著差异，且 a>b（P<0.05）） 

Fig. 5 Linear fitting of water temperature and N2O flux in Lake Taihu (a). Ecosystem-level Q10 values in algal-dominated, macrophyte-

dominated, and transitional zones of Taihu Lake (b), Different letters above the boxes indicate statistically significant differences 

between lake zones, a>b (P<0.05) 



随机森林中（图 6）各模型均具有较高精度（P<0.001）。结果显示，影响 N2O 溶存浓度的关键因子具

有相似性，在各类型湖区内均有显著影响的指标有水温、DO 和 DOC/NO3
--N（P<0.05），其中水温的影响

最为显著。相比之下，影响 N2O 通量的关键因子差异较大，但水温仍然是最重要的驱动因子（P<0.01），

综上所述，水温是影响太湖水体 N2O 释放的最重要的环境因子。 

 
图 6 随机森林模型下各个特征变量对全部湖区（a），藻型湖区（b），过渡湖区（c）和草型湖区（d）CN2O和FN2O重要性

（*P<0.05, **P<0.01） 

Fig. 6 The importance of each characteristic variable to CN2O and FN2O across the entire lake (a), algal-dominated zones (b), 

transitional zones (c), and macrophyte-dominated zones (d) in Random Forest model (*P<0.05, **P<0.01) 

 

结构方程模型结果显示，太湖水体 NO3
--N 浓度对 N2O 浓度及扩散通量具有直接影响（P<0.05，图 7），

而 DOC 浓度仅对 N2O 扩散通量具有直接影响（P<0.05），水温不仅直接影响 N2O 浓度及扩散通量，同时

也通过影响 NO3
--N 浓度从而间接影响 N2O 浓度及扩散通量（P<0.05）。 



 

图 7 N2O 浓度、N2O 通量与环境因子的结构方程模型分析（红色和蓝色箭头分别代表正向和负向影响。实线代表显著的路径

（P<0.05）。该模型通过卡方值（χ2）、卡方 P 值以及拟合优度指数（GFI）进行了评估） 

Fig. 7 SEM analysis of CN2O, FN2O and environmental factors. Red and blue arrows represent positive and negative effects, 

respectively. Solid lines indicate significant paths (P<0.05). The model was evaluated using the chi-square value (χ²), P-value (χ²), and 

goodness-of-fit index (GFI) 

 

2.4 CN2O预测模型的建立 

鉴于太湖 N2O 浓度与水温和 NO3
-
-N 之间的强相关性（图 4，Spearman r 分别为 0.59 和-0.60，P<0.01），

本研究构建了多元回归模型以实现对其的准确预测（图 8），考虑到 N2O 浓度和 NO3
-
-N 之间的非线性响

应（图 9b），根据米氏方程的拟合结果，模型的非线性项定为 NO3
--N/(0.0116+NO3

--N)，结果如下： 

CN2O=-0.283×WT+11.827×
NO3

-

-N

0.0116+NO3

-

-N
+15.243    (15) 

式中，WT 为水温(℃)；NO3
-
-N 为水体硝酸盐浓度(mg/L)。该模型相较于 IPCC 的默认模型（R2=0.22），有

着更好的拟合效果（R2=0.57）。 

 

图 8 CN2O实际浓度和预测浓度的线性拟合 

（蓝色点代表 IPCC 模型结果（a），红色点代表本研究模型结果（b），红色虚线代表 1:1 线） 

Fig. 8 Linear fitting of the actual concentration and predicted concentration of CN2O. Blue dots represent the results of the IPCC model 

(a), red dots denote the outcomes of the model developed in this study (b), and the red dashed line indicates the 1:1 line 

 



3 讨论 

3.1 太湖 N2O 释放的时空变化格局 

富营养化湖泊因其接纳大量来自陆地生态系统的营养物质，被认为是 N2O 排放的热点区域[7]。本次研

究中太湖所有点位的 N2O 释放通量均为正值（8.9±5.1 μmol/m2/d），说明其为 N2O 排放的源。太湖 N2O 释

放量高于中国 310 个湖泊的平均值（6.7 μmol/m2/d）[41]，也高于类似的富营养化湖泊巢湖（4.3 μmol/m2/d）
[42]和乌梁素海（2.6 μmol/m2/d）[43]，但低于全球平均值（25.2 μmol/m2/d）[44]和中营养化湖泊鄱阳湖（19.9 

μmol/m2/d）[45]以及加拿大北部的一些贫营养化湖泊（12.5 μmol/m2/d）[22]。以往研究认为，太湖草型湖区

秋冬季常为 N2O 的汇[9, 19, 46]，但本研究在草型湖区未观测到 N2O 的吸收，该区域在整个研究期间持续表

现为 N2O 的释放源。我们的研究中，无论是 TLI 指数还是 TN 负荷，藻型湖区都显著高于草型湖区和过渡

湖区，但 N2O 的释放并没有显著差异（图 2）。太湖 TLI 指数的年均值为 60.3±7.2，属于典型的中度富营

养化湖泊[18]。研究结果表明，对于太湖这类中度富营养化湖泊，富营养化程度的提升不一定会增加湖泊

N2O 的释放。 

表 1 太湖与其他湖泊的 N2O 扩散通量. 

Tab.1 N2O diffusive flux in Lake Taihu and other lakes. 

湖泊 纬度 经度 
N2O 扩散通量

(μmol/m2/d) 
文献 

中国 310 个湖泊 — — 6.7 [41] 

巢湖 31.16 117.33 4.3 [42] 

乌梁素海 
草型湖区 

开放水域 

40.95 

40.86 

108.87 

108.77 

2.8±0.2 

2.4±0.2 
[43] 

太湖 

藻型湖区 31.42 

31.25 

30.98 

120.08 

120.17 

120.42 

9.5±5.0 

8.2±5.6 

8.3±4.9 

本研究 

本研究 

本研究 

过渡湖区 

草型湖区 

全球湖泊 — — 25.2 [44] 

鄱阳湖 29.05 116.17 19.9±16.6 [45] 

加拿大北部湖泊群 43.52 72.12 12.5 [22] 

太湖 31.32 120.25 3.5±1.8 [9] 

挪威瑞典 66个湖 — — 3.9 [47] 

美国长湖 46.66 100.15 0.3 [48] 

 

通过比较 N2O 的时间变化，我们发现了其浓度和通量存在显著的不一致性：N2O 浓度呈现冬季（12

月—2 月）最高，夏季（6 月—8 月）最低的特征，而释放通量的变化趋势则完全相反（图 3），类似的季

节性规律在巢湖[42]、乌梁素海[43]及浙江东湖[49]均有观测记录。这一现象很大程度上受水温调控：低温对反

硝化过程中 N2O 还原酶活性的抑制作用，强于对其他还原酶的影响[50]，加之冬季 NO3
-
-N 的高可利用性，

共同促进了 N2O 在冬季的累积，导致其浓度升高。但由于低温直接影响了 N2O 的传输效率[42]，使得只有

少量的 N2O 在冬季被释放。夏季虽 N2O 溶存浓度较低，但水体 N2O 的溶解度也较低（冬季：0.043±0.004 

mol/L/atm，夏季：0.021±0.001 mol/L/atm），且高温条件显著提升了其释放潜力，因此通量反而较高。从观

测数据来看，所有湖区的 N2O 浓度及通量均与温度呈强相关性，且温度是调控各湖区 N2O 浓度与通量的

首要环境因子（图 4，图 6）。此外，温度和 N2O 释放通量的线性关系表明，温度每升高 1℃，释放通量就

会增加 0.26 μmol/m2/d，这一规律对全湖区是普适的，因为各个湖区间 N2O 释放通量的温度敏感性不存在



显著差异（图 5）。 

综上，我们的研究发现，水体氮浓度的降低不一定会减少中度富营养化湖泊 N2O 的释放，同时温度是

影响 N2O 释放最重要的影响因子，各个湖区间 N2O 释放通量的温度敏感性不存在显著差异。 

3.2 DOC 和 NO3
--N 共同调控了太湖水体 N2O 浓度 

已有研究表明，反硝化作用是太湖 N2O 生成的主导过程，对 N2O 全年释放的贡献占比超过 90%[15]。

这一结果表明，作为反硝化作用关键氮底物的 NO3
-
-N，其浓度理论上应直接调控水体的 N2O 浓度。然而

如前文所述，尽管藻型湖区的 NO3
-
-N 浓度显著高于草型湖区及过渡湖区（P<0.05，图 9a），其 N2O 浓度

却未表现出相应的显著升高趋势。值得注意的是，相关性分析结果显示，所有湖区的 N2O 浓度均与 NO3
-

-N 浓度呈强正相关关系（图 4）。上述看似矛盾的现象，可通过硝酸盐对 N2O 浓度的非线性响应机制得到

解释：由于微生物介导的 N2O 生成属于典型的酶催化反应，本研究采用米氏方程（Michaelis-Menten equation）

对研究区溶存 N2O 浓度与 NO3
-
-N 浓度进行拟合，得到米氏常数（Km）为 0.0116 mg/L（图 9b）。这一结

果表明，痕量水平的 NO3
-
-N 即可驱动 N2O 的产生；同时也说明，随着 NO3

-
-N 浓度升高，反硝化效率很

快因生物代谢饱和效应而迅速下降，这与已有研究结论一致[51, 52]。因此，在多数情况下，NO3
-
-N 并非限

制太湖 N2O 浓度的关键因子。 

 
图 9 太湖藻型湖区、草型湖区及过渡湖区 NO3

--N 浓度（a）；NO3
--N 浓度和 N2O 浓度的米氏方程拟合（b）； 

DOC/NO3
--N 浓度和 N2O 浓度的米氏方程拟合（c）. 

Fig. 9 NO3
--N concentrations in the algal-dominated, macrophyte-dominated, and transitional zones of Lake Taihu (a); Michaelis-

Menten equation fitting between NO3
--N and N2O concentrations (b); Michaelis-Menten equation fitting between the DOC/NO3

--N ratio 

and N₂O concentrations (c). 

 

反硝化细菌不仅需要硝酸盐作为碳底物，还需利用 DOC 作为电子供体[53]。本研究中，太湖水体中 N2O

溶存浓度与 DOC/NO3
-
-N 呈强负相关关系（图 4）。底物碳氮比升高可提高反硝化菌的呼吸速率[54]，但高

碳氮比浓度同时也会促进具有高 N2O 还原活性的完全反硝化菌富集，从而降低 N2O 的生成[55, 56]。与此同

时，我们也发现太湖 NO3
-
-N/DOC 和 N2O 浓度间同样符合米氏方程，即存在显著的生物代谢饱和效应（图



9c），这意味着无需过高的 DOC 浓度即可抑制湖泊 N2O 的生成。因此，维持水体中 DOC 与 NO3
-
-N 的适

宜比例，有助于抑制湖泊 N2O 的生成。综上，DOC 和硝酸盐共同调控了太湖氧化亚氮的释放。 

3.3 太湖 N2O 浓度预测模型的建立与比较 

政府间气候变化专门委员会（IPCC）常采用 N2O 间接排放因子（EF）估算淡水生态系统的 N2O 释放

量，其定义为 N2O-N 排放量与淋溶及地表径流中 N 输入量的比值[35]。然而，由于多数流域难以获取详细

的氮输入数据[57]，IPCC 更多采用一种新的计算方法，即通过地表水中溶解态 N2O-N 与 NO3
-
-N 的浓度比

值进行计算[35]。随着野外实测数据的积累，EF 值已从 1997 年的 0.0075 调整至 2019 年的 0.0026[58]。但本

研究发现，太湖这类富营养化湖泊的 N2O 浓度与 NO3
-
-N 之间呈非线性响应关系（图 9b），因此仅以 NO3

-

-N 浓度作为唯一变量，即便持续调整 EF 值，仍难以准确预测 N2O 浓度（R2=0.22，图 8a）。相比之下，本

研究构建的逐步回归模型仅新增水温这一常见指标，在较少增加模型复杂度的前提下，显著提高了 N2O 的

预测精度（R2=0.57，图 8b）；相较于 EF 模型对太湖 N2O 浓度 80.7%的高估，本模型仅略微高估 1.5%。该

模型的建立有助于完善对太湖这类典型的中营养化湖泊 N2O 排放清单的评估，为区域 N2O 释放的估算提

供了科学支撑。 

4 结论 

本研究通过对太湖藻型湖区、过渡湖区及草型湖区为期一年的野外观测发现：尽管藻型湖区的富营养

化水平显著高于草型湖区和过渡湖区（P＜0.05），但三个湖区间 N2O 排放没有显著差异（P＞0.05），表明

对于太湖这类中度富营养化湖泊，水体富营养化程度的提高不一定会增加湖泊 N2O 的释放，揭示了氮负

荷与 N2O 排放之间非线性响应关系的存在。 

环境因子调控机制分析表明，水温是影响太湖 N2O 释放的首要驱动因素。进一步研究发现，其释放过

程实际受 DOC 与 NO3
-
-N 浓度的协同调控。基于上述发现，本研究构建了一个多元回归模型，该模型仅

通过增加水温这一易获取的环境因子，即可有效修正政府间气候变化专门委员会（IPCC）模型对太湖 N2O

排放的高估。 

综上，本研究明确了湖泊富营养化过程中 N2O 排放的关键调控机制，为理解湖泊 N2O 排放的复杂驱

动规律提供了新的视角，同时也为富营养化湖泊 N2O 释放的精准估算及相关生态管理策略的制定提供了

科学依据。 
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