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摘  要：活性氧物种（reactive oxygen species，ROS）是湖泊水体中广泛存在的一类高活性含氧中间体，主要包括超氧阴离

子（O2⁻·）、过氧化氢（H2O2）、羟基自由基（·OH）、单线态氧（1O2）及激发三线态溶解性有机质（3DOM*）等。湖泊水体

ROS 可通过光化学反应、微生物代谢、金属介导氧化还原反应及沉积物-水界面过程等多种途径产生，并受湖泊水体深度、

热分层状态、溶解有机质组成、无机离子与金属循环等因素共同影响。浅水湖泊光照作用强、湖体混合充分，ROS 易在整个

水柱中扩散并维持较高浓度水平；深水分层湖泊中 ROS 则具有明显的垂向分异特征，表层以光化学生成为主，温跃层和底

层则受到界面过程与暗态生物过程控制。ROS 在湖泊水体质量和生态系统演变过程中发挥重要作用，不仅可参与生源要素

（碳、氮、磷、铁、锰等）循环、影响污染物消减转化，还可通过调控群落结构和生物代谢影响湖泊生态系统结构。ROS 的

强氧化性与环境友好性使其在湖泊污染治理和生态修复等领域具有广阔的应用潜力，包括基于 ROS 强化生成的水体污染物

高效降解与净化、基于 ROS 靶向生成的湖泊生态系统精准调控与修复等。需要指出的是，湖泊 ROS 的行为与生态环境效应

与其生成途径、稳态浓度及主导类型密切相关，不同 ROS 在氧化能力、反应选择性及空间分布上的差异决定了其在湖泊水

体中的作用方式并不相同。本文系统综述了湖泊 ROS 的时空赋存特征、生物与非生物形成机理及其生态环境效应，并对未

来湖泊 ROS 的研究方向进行了展望，以期为湖泊生境演变解析、生态系统评估及污染湖泊治理与管控提供理论指导与技术

支持。 
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Abstract: Reactive oxygen species (ROS) are a group of highly reactive oxygen-containing intermediates that are widely present in 

lake waters. They mainly include superoxide radical (O2⁻·), hydrogen peroxide (H2O2), hydroxyl radical (·OH), singlet oxygen (1O2), 

and triplet excited dissolved organic matter (3DOM*). In lake ecosystems, ROS originate from multiple pathways, including 

photochemical reactions, microbial metabolism, metal-mediated redox reactions, and sediment–water interface processes. Their 
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production and distribution are jointly controlled by water depth, thermal stratification, dissolved organic matter composition, inorganic 

ions, and metal cycling. In shallow lakes, strong light penetration and intense water mixing promote ROS dispersion throughout the 

water column and maintain relatively high ROS concentrations. In contrast, ROS in deep stratified lakes exhibit pronounced vertical 

heterogeneity. Photochemical production dominates ROS formation in surface waters, whereas interface-related processes and dark 

biological reactions play more critical roles in the thermocline and bottom waters. ROS exert important effects on lake water  quality 

and ecosystem evolution. They participate in the biogeochemical cycling of carbon, nitrogen, phosphorus, iron, and manganese, regulate 

the attenuation and transformation of pollutants, and shape lake ecosystem structure by modulating biological community composition 

and metabolic activities. With strong oxidation capacity and good environmental compatibility, ROS have broad application potential 

in lake pollution control and ecological restoration. Typical applications include ROS-facilitated degradation and purification of water 

pollutants, as well as targeted ROS generation for precise regulation and restoration of lake ecosystems. Notably, the migration 

behaviors and eco-environmental effects of lake ROS are closely related to their formation pathways, steady-state concentrations, and 

dominant species. Variations in oxidation capacity, reaction selectivity, and spatial distribution among different ROS types lead to their 

differentiated functions in lake water environments. This review systematically summarizes the spatiotemporal distribution 

characteristics, biotic and abiotic formation mechanisms, and eco-environmental effects of ROS in lake waters. It also proposes future 

research directions, aiming to provide theoretical guidance and technical support for exploring lake habitat evolution, assessing 

ecosystem status, and optimizing the governance and management of polluted lakes. 
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活性氧物种（reactive oxygen species, ROS）是分子氧在环境体系中经单电子还原、能量激发等多种

途径形成的一类高反应活性含氧化合物的统称，通常具有未配对电子或处于激发态，其化学反应活性显

著高于基态分子氧[1-2]。ROS 具有强氧化能力、易引发自由基链式反应、热力学不稳定、半衰期短及顺磁

性等特征[3]，这些特性决定了其能够在短时间尺度内对物质转化过程产生显著影响[2]。作为天然水体与陆

地生态系统中普遍存在的重要活性中间体，ROS 广泛参与光化学反应、氧化还原循环及有机物转化等关

键过程，其生成机制、转化路径及生态环境效应已成为湖沼学、生态学及环境化学领域的研究热点[1]。

已有研究表明，在水生生态系统中，ROS 的作用并不仅局限于局部短时间尺度反应过程，而是深度嵌入

碳、氮、磷等生源要素的生物地球化学循环网络之中，对水体理化性质及生态系统结构稳定性产生重要

影响[4-7]。天然水体中常见的 ROS 主要包括超氧阴离子自由基（O2⁻·）、过氧化氢（H2O2）、羟基自由基

（·OH）、单线态氧 （1O2）以及激发三线态溶解性有机质 （3DOM 或 3CDOM）等[1-2,8-9]。其中，O2⁻·通常

被视为多种 ROS 生成过程中的关键中间体，可通过光化学还原或生物酶促反应形成，并进一步经歧化反

应转化为 H2O2。与其他 ROS 相比，H2O2 稳定性更高，既可作为氧化剂也可作为还原剂，在天然水体中

具有更长的环境寿命和更高的稳态浓度[10-11]。·OH 是反应活性最强的一类 ROS，主要通过 H2O2 与亚铁

离子发生类 Fenton 反应或在光照条件下由前驱物裂解产生，能够以近乎无选择性的方式氧化绝大多数有

机化合物，在有机污染物降解过程中具有决定性作用[1,12]。1O2 多由激发态 CDOM 通过能量转移途径生

成，具有较强的选择性氧化能力，在疏水微环境或腐殖质富集区中其寿命可显著延长[13]。DOM 分子吸

收光子后通常首先形成激发单线态溶解性有机质（¹DOM*），随后通过系间窜越形成寿命相对更长的
3DOM*。3DOM*可作为电子供体或受体参与氧化还原反应，也可通过能量转移将基态氧（3O₂）转化为
1O2，因而是连接 DOM 光化学反应与 ROS 生成的重要活性中间体和前体物质[7,14]。不同类型 ROS 在

水体中的稳态浓度与存在形式差异显著。O2⁻·和·OH 通常具有极短的寿命，多在生成位点附近迅速发生

反应而被消耗；相比之下，H2O2 由于相对稳定，可在水体中迁移并参与更大尺度的氧化还原过程；1O2 和
3DOM*则往往在 DOM 富集的微环境中呈现局地高反应活性[1,5,15-16]。不同活性物种在寿命、氧化还原电

位、反应选择性及环境作用对象方面存在明显差异 （表 1）。总体来看，·OH 的氧化能力最强，但寿命极

短，通常只在生成位点附近发挥作用；H2O2 的直接氧化能力低于·OH，但稳定性较高，可在水体中累积

并作为·OH 的重要前体；1O2 的反应选择性较强，主要作用于富电子有机物、不饱和键及含硫、含氮结

构；O2⁻·的氧化还原性质受反应对影响，既可参与金属价态转化，也可经歧化生成 H2O2。3DOM*不是典



型 ROS，而是 DOM 光化学反应中的重要活性中间体，其性质受 DOM 分子组成、激发态能级和光照条

件影响较大。 

表 1 主要 ROS 及相关活性中间体的性质与环境意义 

Tab.1 Properties and Environmental Significance of Major Reactive Oxygen Species and Related Reactive 

Intermediates 

活性物种 主要来源 寿命/稳定性 氧化还原电位或反应性 反应选择性与主要作

用对象 

典型环境意义 

O2⁻· DOM 光化学电子转移、藻

类和微生物胞外电子转移、

颗粒/界面反应 

秒级或更短，

通常以瞬态存

在 

O2/O2⁻·反应对约为 -0.18 

V；O2⁻·/H2O2 反应对约为 

0.9-0.94 V，兼具还原性

和弱氧化性 

参与 Fe、Mn 等金

属价态转化；可歧化

生成 H2O2 

连接生物代谢、金属

循环与 H2O2 形成过

程 

H2O2 O2⁻·歧化、DOM 光化学反

应、微生物代谢、沉积物-

水界面过程 

相对稳定，可

在水体中累积

并迁移 

H2O2/ H2O 反应对约为 

1.76 V；在 pH 7 条件

下，H2O2/·OH 相关反应

对约为 0.39 V 

直接氧化能力有限，

但可经光解、金属催

化或类 Fenton 反应

生成·OH 

湖泊水体中较稳定的 

ROS 库，是·OH 的重

要前体 

·OH H2O2 光解、Fenton/类 

Fenton 反应、NO3⁻/NO2⁻光

解、DOM 光化学过程 

极短，通常为

纳秒级或更短 

酸性/标准条件下约为 

2.7-2.8 V；pH 7 条件下约

为 2.31 V 

反应选择性弱，可快

速氧化多数有机物和

还原性无机组分 

影响污染物降解、

DOM 氧化和强氧化

过程 

1O2 3DOM*向基态氧的能量转

移、光敏化反应 

通常为微秒

级，受 

DOM、颗粒物

和微环境影响 

常用氧化能力约 0.65 V

表征；氧化能力弱

于·OH，但选择性更强 

主要作用于富电子结

构、不饱和键及含

硫、含氮有机物 

参与选择性氧化和污

染物间接光降解 

3DOM* DOM/CDOM 吸光后由

1DOM*经系间窜越形成 

寿命受 DOM 

组成和微环境

影响 

氧化还原能力取决于

DOM 分子组成和激发态

能级 

可作为电子供体或受

体，也可向 O2 转移

能量生成 1O2 

DOM 光化学反应的

关键中间体和 ROS 

前体 

 

就来源而言，水体中 ROS 的生成主要受非生物光化学过程与生物代谢过程的共同调控[1]。在非生物

层面，太阳辐射驱动 CDOM/DOM 的激发与电子转移过程是天然水体 ROS 生成的主要途径之一。在光

照条件下，DOM/CDOM 吸收光子后形成激发态中间体，其中 3DOM*可通过电子转移将溶解氧还原为 

O2⁻·，O2⁻·进一步发生歧化反应生成 H2O2；H2O2 随后可通过光解、金属催化或类 Fenton 反应进一步形

成·OH。与此同时，3DOM*还可通过能量转移将 3O2 转化为 1O2。因此，O2⁻·、H2O2、·OH 和 1O2 在湖泊

光化学过程中并非平行生成的孤立物种，而是通过电子转移、能量转移和前体转化过程相互联系[17-18]。

同时，DOM 本身也可通过激发态参与能量转移与自由基反应，对 ROS 的生成与清除产生双重调控作用
[12-13]。此外，硝酸盐、亚硝酸盐等无机含氮物质在日光照射下亦可参与·OH 的生成过程，其贡献在紫外

波段尤为显著[13]。在生物层面，越来越多研究表明，浮游植物、异养细菌及真菌等微生物能够通过胞外

或细胞表面相关的代谢途径持续产生 ROS，且该过程并不完全依赖光照条件[11,19]。在部分水体体系中，

暗条件下微生物产生的·OH 与 O2⁻·的通量可与光化学生成过程相当，表明 ROS 的环境意义不仅局限于

表层透光区，而是可扩展至深水层及颗粒物、微生物膜等微尺度环境[11,20]。 

在生态环境效应方面，ROS 通过多重途径影响水生生态系统的结构与功能。首先，ROS 参与铁、锰、

铜等微量金属的价态转化过程，进而调控其迁移行为与生物有效性，对营养盐循环与初级生产力产生间

接影响[21]。其次，ROS 在有机污染物及天然有机质的转化过程中发挥核心作用，不同 ROS 类型的反应

选择性差异决定了污染物在天然水体中的转化路径及最终归趋[1,12]。此外，在浅水湖泊等富营养化敏感

生态系统中，水生植物大量生长及其衰亡释放的 DOM/CDOM [22]，在光照与微生物协同作用下可显著增

强 ROS 的生成。已有研究表明植物源 DOM 光降解过程中 3DOM*与 1O2 的生成量显著高于·OH，且蛋



白类组分的降解与 ROS 累积密切相关，说明“植物残体-DOM-ROS”过程可能是调控湖泊物质循环的在该

过程中具有作用[14,22-24]。 

 与海洋、河流、地下水等天然水体相比，湖泊水体具有相对封闭、水体停留时间较长、热分层结构

明显、沉积物-水界面发育充分以及富营养化过程敏感等特点。这些特征使湖泊 ROS 的生成和分布具有

较强的湖泊过程属性。浅水湖泊中，强光照、频繁混合和藻源 DOM 输入可使 ROS 在整个水柱中扩散并

维持较高背景水平；深水分层湖泊中，表层光化学生成、温跃层氧化还原梯度和底层暗态生物过程共同

影响 ROS 的垂向分布。与此同时，湖泊沉积物—水界面处 Fe、Mn、S、DOM 和微生物活动集中，容易

形成局部氧化还原梯度，进一步影响 H2O2、O2⁻·和·OH 等活性物种的形成。因此，湖泊 ROS 不能简单套

用一般天然水体 ROS 的认识框架，而需要结合湖泊水体结构、营养状态、界面过程和季节性水文变化进

行专门讨论。 

综上所述，揭示了湖泊生态系统中 ROS 的生成途径、稳态特征及生态环境效应（图 1），对于深入

理解碳、氮、磷等生源要素的生物地球化学循环、准确评估污染物的环境归趋以及制定湖泊富营养化治

理与生态修复策略具有重要的理论意义与实践价值[1,7]。  

 

图 1 湖泊 ROS 来源、反应、环境效应总述图 

Fig.1 Schematic overview of the sources, reactions, and environmental effects of ROS in lakes 

1 湖泊水体 ROS 的时空分布规律 

1.1 湖泊水体中 ROS 的空间分布特征 

湖泊水动力条件相对稳定、水体停留时间较长，活性氧物种的生成、累积与转化过程更容易在空间

尺度上形成相对稳定且可重复观测的分布格局。与河流等高扰动水体相比，湖泊水体 ROS 的空间分布不

仅受瞬时光照条件影响，还受到湖泊水深结构、热分层、有机质来源以及氧化还原界面位置等因素有关
[25-27]。综合已有研究可发现，尽管不同湖泊在营养状态和水文条件上存在显著差异，但其 ROS 的空间分

布特征并非完全离散，可依据湖泊是否形成稳定热分层这一关键结构特征，归纳为浅水湖泊与深水分层

湖泊两种基本类型（表 2）[13]。 

1.1.1 浅水富营养化湖泊 ROS 分布特征  浅水湖泊通常水深较小，水体受风浪扰动显著，混合过程频繁，

热分层结构不稳定或持续时间较短。在此类湖泊中，光照往往可以作用于整个或大部分水柱，使 ROS 的

生成与分布不再严格受限于表层区域，其空间分布整体表现为表层偏高、垂向梯度较弱的特征。光化学



过程是浅水湖泊 ROS 的主要来源之一，尤其在富营养化条件下，大量藻类生长与代谢产生的藻源 DOM

在太阳辐射作用下具有较高的光反应活性[22,28-30]。需要指出的是，浅水湖泊中 ROS 的空间分布不仅取决

于 H2O2 等较稳定物种的累积，也与 3DOM*和 1O2 等短寿命活性中间体的局地生成密切相关。植物残体

和藻源有机质释放的 DOM 在表层光照条件下可形成 3DOM*，后者一方面通过能量转移生成 1O2，另一

方面可通过电子转移参与 O2⁻·和 H2O2 的形成。已有研究表明，植物源 DOM 光降解过程中 3DOM*和 1O2

的贡献往往高于 ·OH，说明在水生植物残体输入较强的浅水湖泊中，近岸带、草型湖区及藻华衰亡区可

能形成以 3DOM*-1O2 为主的局地高反应活性区域[14,22-24]。因此，浅水湖泊中 ROS 的空间差异不应只理

解为 H₂O₂ 浓度差异，还应考虑 DOM 来源和光敏化能力对 3DOM*、1O2 生成的影响[13]。由于 1O2 与·OH

反应活性极高、环境寿命极短，其在水体中多以瞬态形式存在，稳态浓度通常处于 pmol·L-1 至低 nmol/L

水平；相比之下，H2O2 具有更长的环境寿命，更易在浅水湖泊中发生累积，从而成为该类湖泊中最主要

和最易被观测到的 ROS 组分[31-32]。以太湖为代表的浅水富营养化湖泊中，这一分布特征尤为明显。已有

研究表明，在夏季晴朗条件下，太湖表层水体中 H2O2 的稳态浓度通常维持在 100-300 nmol/L 的范围，显

著高于夜间及冬季水平[13,32]。类似规律在巢湖和滇池等湖泊中亦有报道，其表层水体 H2O2 浓度多集中于

80-250 nmol/L，且在藻华高发水域呈现明显的局地高值分布[32-33]。在这些湖泊中，以蓝藻为主的浮游植

物群落在强光条件下具有较高的 ROS 生成潜力，其光合作用和呼吸代谢过程中产生的电子泄漏可为

O2⁻·的生成提供持续补充，使生物过程对 ROS 空间分布的贡献在局地尺度上高于光化学过程。 

表 2 不同类型湖泊中主要 ROS 的典型浓度范围与环境特征 

Tab.2 Typical concentration ranges and environmental characteristics of major ROS in different lakes 

湖泊类型 代表湖泊 ROS 类型 报道水平或变化特征 水体层位/条件 主要控制因素 

浅水湖泊 太湖 H2O2 50-300 nmol/L 表层透光区（夏季） 高光照、藻华、藻源

DOM 

O2⁻· 0.1-1.0 nmol/L 表层藻华区 藻类代谢、电子泄漏 

·OH 10-12-10-11 mol/(L·s)（生

成速率） 

表层日照条件 DOM 光化学、铁介

导反应 

巢湖、滇池 H2O2 80-250 nmol/L 表层混合水体 光化学反应、生物过

程叠加 

1O2 表层较高，常随 DOM 

光敏化能力增强而升高 

表层透光区 3DOM*能量转移、

DOM 芳香性与光吸

收能力 

洪泽湖、高邮湖 H2O2 数十-百余 nmol/L 表层混合水体 表层生成 

3DOM* 植物源 DOM 光降解过

程中 3DOM* 和 1O2 贡

献高于·OH 

表层及近岸 DOM

富集区 

植物源 DOM、蛋白

类/腐殖质组分、光照

条件 

深水分层湖泊 抚仙湖、洱海 H2O2 40-120 nmol/L 表层混合层 DOM 光化学反应 

H2O2 20-60 nmol/L 温跃层 上层扩散、Fe 相关氧

化反应 

H2O2 <10-20 nmol/L 底层水体 界面微生物代谢、非

生物反应 

鄱阳湖（丰水期） H2O2 60-150 nmol/L 表层-中层 光化学过程+水位变

化效应 

 

此外，浅水湖泊之间的水动力差异也会影响 ROS 的空间分布特征。例如，在洪泽湖和高邮湖等受风

浪扰动较强的浅水湖泊中，尽管表层仍是 ROS 的主要生成区域，但混合作用使得 H2O2 能够在较短时间



内扩散至整个水柱，其垂向梯度往往弱于相对静稳的太湖。这类湖泊中，ROS 的空间分布更易受短期气

象条件变化影响，表现出较强的时变性，但在季节尺度上仍维持以表层偏高为主的总体格局[33]。 

1.1.2 深水分层湖泊 ROS 的分布特征  与浅水湖泊不同，深水湖泊在夏季通常形成稳定的热分层结构，

其 ROS 的空间分布呈现出显著的垂向分异特征。在该类湖泊中，ROS 的生成、输运与分布受光照衰减、

物理分层以及氧化还原界面位置共同控制，形成明显不同于浅水湖泊的空间格局。表层混合层（一般为

0~10 m）仍然是光化学 ROS 的主要生成区域，DOM 在充足光照条件下发生光敏化反应，持续生成 1O2、

O2⁻·及 H2O2。例如，抚仙湖、洱海等中-深水湖泊表层水体中 H2O2 的浓度通常处于 40-120 nmol/L，整体

低于浅水富营养化湖泊，但仍显著高于温跃层及底层水体[13,34-35]。这一差异是由于深水湖泊 DOM 总量

和藻类生物量相对较低，从而限制了 ROS 的整体生成浓度。 

进入温跃层后，光辐射强度迅速衰减，DOM/CDOM 的光敏化反应明显减弱，1O2 和 3DOM*的生成

能力随之降低。由于 1O2 寿命较短，通常难以由表层向深层迁移，其环境作用主要集中在表层透光区；
3DOM*同样依赖光激发形成，因此在温跃层以下的直接生成能力有限[32]。相比之下，H2O2 具有较高稳定

性，可由表层向下扩散，并在温跃层中维持一定浓度，部分研究报道其浓度可处于 20-60 nmol/L 范围。

与此同时，温跃层附近常伴随明显的溶解氧梯度和 Fe(II)/Fe(III)价态变化，还原态 Fe(II)由下层水体或沉

积物释放后向上扩散，可与 O2 或 H2O2 发生反应，为局地·OH 生成提供条件。因此，温跃层并不是单纯

的 ROS 衰减层，而是表层扩散输入、光衰减和氧化还原反应共同作用的过渡区域。在底层水体及沉积物

上覆水中，光照基本消失，DOM/CDOM 直接光化学生成 3DOM*和 1O2 的能力显著降低，H2O2 浓度通常

低于表层和温跃层，多处于<10–20 nmol·L⁻¹范围。该区域 ROS 的来源主要转向暗态微生物过程、颗粒

物表面反应以及沉积物-水界面氧化还原反应[21,32]。由于·OH 和 1O2 寿命极短，其作用范围通常局限于生

成位点附近，难以在整个底层水体中累积。因此，深水分层湖泊与浅水湖泊最大的差异在于：浅水湖泊

中 ROS 更容易在整个水柱中扩散，而深水分层湖泊中 ROS 呈现明显层化分布，表层以光化学生成为主，

温跃层受扩散和金属反应共同影响，底层则以暗态生物过程和界面反应为主[32-33]。研究表明，底层水体

中 H2O2 的浓度多低于 10-20 nmol/L，而 1O2 与·OH 仅在界面附近以瞬态形式存在，对整个水柱 ROS 库

的贡献有限对于具有显著季节性水位波动的深水或准深水湖泊，如鄱阳湖丰水期，其 ROS 空间分布在一

定程度上兼具浅水湖泊与深水分层湖泊的双重特征：丰水期表层水体中 H2O2 的浓度可达到 60~150 

nmol/L，而随水深增加迅速下降，体现水体结构对 ROS 空间分布的阶段性调节作用[13,33]。 

结合多个湖泊的观测结果可以看出，浅水湖泊与深水分层湖泊在 ROS 空间分布上的差异，并非简单

的浓度高低之别，而是由光化学过程、生物代谢过程及界面反应在不同水体结构条件下的相对权重差异

所决定。浅水湖泊中光照作用范围大、混合充分，使 ROS 更易在整个水柱中扩散并维持较高背景水平；

而深水分层湖泊中稳定的热分层结构限制了 ROS 的垂向输运，使其呈现出明显的层化分布特征（表 1）
[13,32-33]。相较于河流等高流动性水体，湖泊较长的水体停留时间和相对稳定的分层结构，使 ROS 更易在

特定水层内形成相对稳定的分布格局。这一特征决定了湖泊在研究 ROS 与光化学过程、生物代谢及氧化

还原界面过程关系方面具有不可替代的优势，也为深入理解湖泊物质循环与生态系统功能提供了重要切

入点[33]。 

1.2 湖泊水体 ROS 的时间分布特征 

除了显著的垂直分异外，湖泊水体中 ROS 的分布还表现出明显的季节变化特征，其变化幅度同样与

湖泊水文条件、太阳辐射强度及生物生产过程的季节性波动密切相关。研究表明，季节尺度上的光照条

件变化是驱动湖泊 ROS 时序变化的首要因素，而营养状态、水体分层及 DOM 来源结构则对季节性变化

幅度和表现形式起到重要调节作用[13,27,32,36]。在温带湖泊中，夏季通常是 ROS 生成与累积的高值期。以

太湖、巢湖等浅水富营养化湖泊为例，夏季高太阳辐射和高水温条件促进藻类大量繁殖，藻源 DOM 的

持续释放显著增强了水体的光化学活性。在此条件下，表层水体中 H2O2 的稳态浓度普遍维持在 100-300 

nmol/L，且其日平均浓度可比春季和秋季高出 2-4 倍[13,32]。同时，1O2 与·OH 等短寿命 ROS 的表观生成

速率在夏季白天显著提高，反映出光照与生物代谢过程的协同放大效应[37-39]。春季和秋季通常被视为湖

泊 ROS 分布的过渡期。春季随着太阳辐射增强和水温升高，湖泊表层光化学 ROS 的生成逐步增强，但



由于藻类生物量尚处于增长阶段，DOM 浓度相对较低，ROS 浓度整体低于夏季水平。进入秋季后，光

照条件逐渐减弱，但藻类衰亡和水生植物残体分解释放大量 DOM，使湖泊水体中 ROS 的生成机制由“光

照主导”逐步转向“DOM 供给主导”，部分湖泊在秋季仍可维持较高的 H2O2 背景浓度[33]。冬季湖泊 ROS

的整体水平显著降低，是全年中的低值期。此时太阳辐射强度最低，水体光化学生成潜力明显受限，表

层 H2O2 的浓度通常下降至数十 nmol/L，部分深水或贫营养湖泊中甚至可降至 10 nmol/L 以下[32,40]。此

外，冬季湖泊水体混合加强，垂直梯度减弱，ROS 在水柱中的分布趋于均一，这一过程在一定程度上加

速了 ROS 的稀释与衰减。对于具有明显水位变化或季节性水文波动的湖泊 （如鄱阳湖），ROS 的季节变

化还受到水文过程的显著影响[27,41]。丰水期湖泊水体容量增大、外源 DOM 输入增强，表层 ROS 的生成

潜力提高，但同时水体稀释效应可能削弱其稳态浓度；枯水期水体变浅、光照穿透增强，局地尺度内 ROS

的生成与累积更为显著，表现出与常规季节变化不同的分布特征[13,27,42]。除季节变化外，湖泊 ROS 还具

有明显的昼夜变化。白天太阳辐射增强，DOM/CDOM 光化学反应活跃，表层水体中 3DOM*、1O2、O2⁻·和

H2O2 的生成速率通常升高，其中 1O2 和·OH 主要受即时光照控制，表现出较强的日间响应。H2O2 由于稳

定性相对较高，可在白天生成后在水体中维持一定时间，因此其浓度变化往往滞后于短寿命 ROS。夜间

光化学生成减弱后，1O2 和·OH 的直接光化学来源显著降低，但藻类、细菌及颗粒相关微生物过程仍可持

续产生 O2⁻·和 H2O2，沉积物-水界面附近的还原态物质释放及金属介导反应也可能维持局地 ROS 生成。

因此，湖泊 ROS 的昼夜变化并不是简单的“白天有、夜间无”，而是表现为白天以光化学生成为主、夜

间以暗态生物过程和界面反应为主的来源转换[13 ,42]。 

总体而言，湖泊水体 ROS 的季节变化体现为“夏高-冬低、春秋过渡”的基本格局（图 2），但具体

表现形式受湖泊类型、营养状态及水文条件的共同调控。浅水富营养化湖泊中，生物生产过程对 ROS 季

节变化的放大效应尤为明显；而深水分层湖泊中，热分层的形成与消失在很大程度上决定了 ROS 的季节

性分布模式  [32-33]。这种季节尺度上的动态变化进一步表明，湖泊 ROS 的环境行为需要在多时间尺度框

架下加以理解。 

 

图 2 不同季节下湖泊水体 ROS 的分布示意图 

Fig.2 Schematic diagram of the distribution of lake ROS in different seasons 

 

2 湖泊水体 ROS 的生物与非生物产生机理 

湖泊水体 ROS 的生成并非由单一过程控制，而是生物过程与非生物过程在时间与空间尺度上持续

叠加、相互供底物并彼此放大的综合结果。与河流等高水动力体系相比，湖泊水体具有相对稳定的分层



结构、显著的颗粒与界面富集区以及较长的水体滞留时间，使得 ROS 的生成、积累与转化更容易在垂向

和季节尺度上形成可重复的分布模式[1,27,32-33]。在表层透光区，ROS 的主要来源为光照驱动的非生物过

程，溶解性有机质 （DOM/CDOM）吸收光子后形成激发态中间体，通过能量转移或电子转移向溶解氧提

供反应通道，生成¹O₂、O₂⁻·、H₂O₂，并在特定条件下形成·OH [17,43]
；而在温跃层以下及沉积物—水界面等

弱光或无光区域，光化学输入显著衰减，但微生物代谢、颗粒相关反应及金属价态循环仍可维持 O2⁻·与

H2O2 的暗态背景库，并在复氧、金属还原-氧化转换及类 Fenton 反应条件下进一步放大为瞬态高反应性

氧化剂，尤其是·OH，使 ROS 的生态与地球化学效应不再局限于表层水体[11,21,44]。这种表层以光化学为

主、深水层以生物与界面反应为主的分工格局，是湖泊体系的典型特征，也是理解湖泊 ROS 生成过程、

赋存特征及生态环境效应的关键前提[32-33]。 

2.1 生物过程驱动的 ROS 产生机理 

在湖泊体系中，生物来源 ROS 的重要性并不体现在其瞬时生成速率是否高于光化学过程，而在于其

能够在无光条件下持续供给 ROS 前体，并重塑整个水体的氧化还原条件。研究表明，在淡水与微咸水系

统中，即便完全无光，O2⁻·与 H2O2 仍可在水体中维持稳定存在，其量级在某些情况下与透光层相当；过

滤处理和代谢抑制实验会显著降低黑暗条件下 ROS 产率，说明微生物过程而非光化学过程是其主要来

源[11,45]。对湖泊而言，这说明温跃层以下水体中的 ROS 并不只是由表层向下扩散后的残留，其来源还

与深层水体中的微生物活动、颗粒物表面反应及沉积物—水界面过程密切相关，因此需要结合湖泊分层

结构、颗粒相分布和沉积物过程加以解释[21,44]。 

在生物产生路径中 （图 3），首先是细胞膜相关的电子外排过程。藻类和部分浮游植物中普遍存在的 

NAD(P)H 氧化酶样体系可将胞内还原力跨膜转移至胞外溶解氧，直接生成 O2⁻·；该过程通常随光照强

度、营养盐限制、盐度变化及生理胁迫而发生调节，并与细胞防御、竞争及摄食压力响应相关[11,19,46]。

在湖泊富营养化或藻华条件下，高细胞密度使得单细胞层面的 O2⁻·外排与代谢电子泄漏在群体尺度上叠

加，显著提高表层水体 O2⁻·与 H2O2 的浓度，并为后续歧化反应及金属介导过程提供底物基础[32-33]。其

次，细菌胞外氧化酶直接生成 H2O2 的过程在湖泊环境中具有重要意义。赖氨酸氧化酶（LodA/AlpP 家

族）催化氨基酸氧化脱氨反应可在胞外直接生成 H2O2。已有研究表明，H2O2 在微菌落内部并非随机扩

散，而是与局部细胞死亡和群落结构分化密切相关，过氧化氢酶的添加或移除会显著改变群落演替轨迹，

表明 H2O2 在群体尺度上已被“功能化”利用[10,47-48]。湖泊中的藻团、碎屑颗粒、透明胞外聚合物（TEP）

及沉积物上覆水生物膜为此类过程提供了丰富载体，使 ROS 的生成与消耗在微尺度内高度集中，从而形

成总体水体浓度不一定极高、但颗粒与膜表面氧化压力显著的空间异质格局[10,11]。 

除主动外排与酶促生成外，被动代谢副产同样构成湖泊 ROS 的重要来源。光合作用和有氧呼吸的电

子传递链在强光、营养盐限制或温度突变条件下容易出现电子通量与同化需求不匹配，过剩电子可直接

还原 O2 生成 O2⁻·，随后经歧化反应形成 H2O2。在湖泊藻华水体中，该机制与藻类密度和光照波动同步，

使表层 H2O2 呈现明显的昼夜变化和短时脉冲[11,19,32]。在无光水层，菌落、浮游生物残体及胞外酶参与的

非特异性氧化反应可持续产生 O2⁻·和 H2O2，且在部分实测中无光黑暗条件下 ROS 的生成强度并不低于

透光层，说明湖泊深水层中也存在能够持续产生氧化性物质的过程[11,20]。 

2.2 非生物过程驱动的 ROS 产生机理 

湖泊非生物 ROS 的产生以光化学过程为核心，并通过无机离子和金属介导反应在空间和时间尺度

上被放大 （图 3）。DOM/CDOM 是湖泊最重要的光敏库，其吸收太阳辐射后形成激发态中间体，为 1O2、

O2⁻·与 H2O2 提供主要生成通道；硝酸根、亚硝酸根及过氧化氢等无机前体为·OH 的生成提供相对可量化

的来源；铁、锰等变价金属则通过类 Fenton 反应和价态循环，使相对稳定的 ROS 转化为更强的瞬态氧

化剂，从而重塑湖泊的整体氧化还原结构[1,13,21]。 

DOM 光化学过程中，3DOM*是连接光能输入与 ROS 生成的核心中间体。DOM 吸收光子后由单线

态 （1DOM*）转化为寿命更长、反应性更高的 3DOM*，其可通过能量转移生成 1O2，或通过电子转移形

成还原性中间体并进一步还原 O2 生成 O2⁻·，随后歧化形成 H2O2，这一链条构成湖泊表层光化学 ROS 的

主要机制[12-13,49]。不同来源 DOM 会显著改变 ROS 的类型组成，植物残体来源 DOM 在光降解过程中往



往表现出更高的 1O2 与 3DOM*贡献，而相同光照条件下藻源 DOM 产生的 ROS 类型和稳态浓度具有明

显差异性[14,24]。需要注意的是，DOM/CDOM 对 ROS 生成和消耗具有双重影响，但不同过程不宜简单合

并为“淬灭”。在高色度或富含 CDOM 的湖泊水体中，CDOM 对紫外光和短波可见光具有较强吸收，可

降低光在水柱中的穿透深度，从而抑制深层水体中 3DOM*、1O2 和·OH 等光化学活性物种的生成。该过

程本质上是光屏蔽或滤光作用，应表述为对 ROS 光化学生成的抑制作用，而不是 ROS 被直接淬灭[36]。

另一方面，DOM 中的部分组分确实可以与·OH 等短寿命强氧化剂发生快速反应，表现为对·OH 的竞争

消耗。DOM 与·OH 的反应在天然水体中较为普遍，但反应强度受 DOM 组成影响明显：富含芳香结构、

酚羟基和腐殖质组分的 DOM 通常具有更强的·OH 反应活性，而蛋白质类、氨基酸类及低分子有机酸等

组分的反应能力和作用方式则与其官能团组成有关。因此，在湖泊水体中，DOM 一方面可通过光敏化反

应促进 ROS 生成，另一方面又可通过 CDOM 滤光作用和 DOM 组分对·OH 的竞争反应降低 ROS 的有效

氧化能力，其最终效应取决于 DOM 浓度、光吸收特征和分子组成[13,50]。3DOM*参与 ROS 形成的能量

转移和电子转移路径具有不同的反应选择性。能量转移路径主要取决于 3DOM*的三线态能级及其与基态

氧的接触概率，通常更有利于 1O2 的形成；电子转移路径则更依赖 DOM 分子中酚羟基、醌/半醌结构及

其他富电子或缺电子基团的存在，可促进 O2⁻·和 H2O2 的形成。湖泊微环境会显著影响两条路径的相对

贡献：在腐殖质或植物源 DOM 较丰富的水体中，芳香性和共轭结构增强，DOM 光吸收能力较强，3DOM*

和 1O2 生成潜力较高；在藻源 DOM 或蛋白类组分较多的水体中，电子转移反应和 O2⁻·/ H2O2 形成可能更

为突出。颗粒物、生物膜和疏水微环境还可改变 1O2 的寿命和有效作用范围，使其在局地微环境中的反

应贡献高于均相水体中的表观水平。因此，湖泊中 DOM 光化学生成 ROS 的路径并非固定不变，而是受 

DOM 来源、分子组成、颗粒相分布和水体光场共同影响[13,14,22-24]。 

无机含氮离子和 H2O2 前体是湖泊水体中·OH 的重要来源，但二者在化学属性和反应路径上应分开

讨论。NO3⁻和 NO2⁻可在紫外光照射下发生光解反应并产生·OH，其中 NO2⁻的光解效率通常高于 NO3⁻，

但天然水体中 NO3⁻浓度往往更高，因此两者对·OH 生成的相对贡献取决于其浓度、光照波段、水体 pH 

和光穿透条件。该过程并非只要存在 NO3⁻或 NO2⁻即可高效发生，而是需要足够的紫外辐射输入，尤其

受 UVB 和 UVA 在水柱中的可利用度影响。在反应过程中，NO3⁻和 NO2⁻并非简单保持原形不变，而会

参与氮氧自由基及相关中间体形成，并可能影响水体中含氮活性物种的组成。相比之下，H2O2 不应归类

为无机离子，而应作为较稳定的 ROS 及 ·OH 前体单独讨论。H2O2 可由 O2⁻·歧化、DOM 光化学反应

和微生物代谢产生，并在光解、Fe(II)催化或类 Fenton 反应条件下进一步生成 ·OH。由此可见，NO3⁻/ 

NO2⁻光解和 H2O2 转化均可贡献 ·OH，但二者的来源、反应条件和环境控制因素并不相同[13,51-53]。湖泊

透明度的季节变化和空间差异会显著改变 UVB/UVA 的可利用度，从而使无机离子产生 ROS 潜力在不

同湖区和不同季节具有明显差异性[32]。金属介导过程在湖泊非生物 ROS 产生中起到枢纽的作用。铁是

研究最为充分的体系：在富含有机配体的湖泊环境中，Fe(III) 常以络合态存在，其在光照条件下可通过

配体-金属电荷转移发生光还原生成 Fe(II)，并伴随有机配体的氧化断裂；生成的 Fe(II)随后与 H2O2 发生

Fenton 反应生成·OH，使铁在中性至微碱条件下仍可维持较高的催化效率[13,21,54-55]。在无光或弱光环境

中，微生物外排的 O2⁻·以及沉积物释放的 Fe(II)仍可维持铁的价态循环，并在氧化还原界面附近形成局

地·OH 生成较强的区域[11,21]。湖泊热分层的消退、水体翻混以及底层水体复氧过程可进一步增强金属介

导的 ROS 生成。使湖泊 ROS 的生成呈现短时间增强现象[44]。锰在湖泊 ROS 体系中的作用同样不容忽

视。Mn(II)在微生物或 ROS 参与下可被氧化生成 Mn(III/IV) 氧化物，这些高价态锰矿物具有较强的界面

氧化能力，可通过吸附、释放或转化 ROS 前体间接影响 ROS 的形态组成与稳态浓度。在颗粒相和沉积

物表层，Mn 氧化物常与 Fe 氧化物和 DOM 共存，形成复合反应界面，使金属介导的 ROS 过程更具复杂

性[21,56-57]。因此，金属离子对湖泊水体中 ROS 的作用并不是单纯促进或抑制其生成，而是会影响 ROS 

的形成途径、主要类型及其在水体中的分布。沉积物-水界面是湖泊底层 ROS 形成的重要区域。分层期

底层水体容易出现低氧或缺氧状态，沉积物中的 Fe(II)、Mn(II)、还原性硫化物和还原性 DOM 可向上

覆水释放，而上覆水中的 O2、H2O2 和其他氧化性物质则可向界面下方扩散，二者在毫米至厘米尺度内形

成明显的氧化还原梯度。在该界面处，Fe(II) 可与 H2O2 发生类 Fenton 反应生成·OH；Mn(II) 可在 O2、



O2⁻·或微生物作用下形成 Mn(III/IV) 氧化物，并进一步影响有机质和金属的界面反应；还原性硫化物一

方面可消耗部分 ROS，另一方面也会通过影响 Fe、Mn 价态转化改变 ROS 的生成条件。沉积物释放的 

DOM 既可络合 Fe、Mn 等金属，改变其反应活性，也可作为电子供体或 ROS 竞争反应组分参与界面

氧化过程。与此同时，界面区域微生物密度较高，异养细菌、藻类残体相关微生物和胞外酶过程可持续

产生 O2⁻·和 H2O2，为金属介导的·OH 生成提供前体。因此，沉积物-水界面并不是单一的 ROS 来源，而

是由还原性物质释放、金属价态转化、硫循环、DOM 络合和微生物代谢共同作用形成的反应带。湖泊

ROS 的生物来源与非生物来源在实际水体中并非彼此独立。藻类和水生植物释放的 DOM 可增强表层

DOM/CDOM 光化学反应，为 3DOM*、1O2、O2⁻·和 H2O2 生成提供前体；微生物产生的 O2⁻·可还原 Fe(III)，

促进 Fe(II)再生，而 Fe(II)进一步与 H2O2 发生类 Fenton 反应生成·OH；沉积物-水界面释放的 Fe(II)、Mn(II)

及还原性 DOM 又可为暗态 ROS 生成提供反应条件[56-57]。由此可见，湖泊 ROS 的形成过程常表现为生

物供给底物、光化学提供能量输入、金属循环放大强氧化剂生成的连续反应链。这种耦合关系解释了为

何 ROS 不仅集中于表层透光区，也可在温跃层、颗粒物表面和沉积物-水界面等区域维持一定反应活性。 

图 3 “光化学/微生物代谢”双路径 ROS 产生机制图 

Fig.3 Dual-pathway ROS generation mechanism diagram of “photochemistry/microbial metabolism” 

3 湖泊水体 ROS 的生态环境效应 

湖泊水体中 ROS 的生态环境效应主要体现在三个方面：一是参与碳、氮、磷及金属元素的转化过

程，影响物质循环速率和元素赋存形态；二是通过直接氧化或间接光化学反应参与污染物消减，改变污

染物转化路径和表观半衰期；三是通过氧化胁迫、信号作用和生物膜过程影响微生物、藻类及其他生物

群落结构。上述过程之间并非完全独立。例如，ROS 影响 Fe、Mn 价态转化后可进一步改变磷的释放和

固定，DOM 氧化过程既属于碳循环过程，也会改变污染物光降解效率。因此，本节按照 “物质循环-污

染物转化—生态系统结构”的顺序进行归纳，以减少不同过程之间的交叉重复。 

3.1 影响生源要素循环 

3.1.1 ROS 在碳循环中的核心作用  ROS 通过调控有机碳的降解、转化及固存过程，显著影响水体碳循

环速率。在有机碳降解方面，·OH、1O2 等 ROS 可氧化水体中的溶解有机碳 （DOC）、颗粒有机碳 （POC），

将难降解的大分子有机碳（如腐殖质、木质素衍生物）转化为小分子有机酸、二氧化碳等易利用形态，

加速碳的矿化过程[1]。研究表明，在表层水体中，ROS 介导的 DOC 矿化速率可占总矿化速率的 20%~50%，

其中·OH 对芳香族 DOC 的降解贡献最为显著，而 1O2 则主要作用于含不饱和键的 DOC 组分[1]。此外，

ROS 还可通过氧化作用改变 DOM 的结构与疏水性，影响其在水体中的迁移能力与生物可利用性，例

如·OH 可使 DOM 的芳香性降低、亲水性增强，促进其被微生物利用，进而加速碳循环[1]。 



在生物碳代谢过程中，ROS 的调控作用呈现双向性。适度浓度的 ROS 可作为信号分子，调控微生

物的代谢活性，促进有机碳的降解与转化；而过量 ROS 则会氧化损伤微生物的蛋白质、核酸等生物大分

子，抑制其代谢功能，减缓碳循环速率[10]。在深层水体等黑暗环境中，异养细菌产生的 O2⁻·可通过还原 

Fe (III) 促进铁的生物可利用性，进而增强微生物的呼吸代谢，加速有机碳的矿化，这一过程成为黑暗水

体碳循环的重要补充机制[20]。 

3.1.2 ROS 在氮循环中的核心作用  ROS 通过介导氮元素的氧化还原转化，参与氨化、硝化、反硝化等

关键过程，成为氮循环的重要调控因子。在硝化过程中，氨氧化细菌易受 ROS 损伤，高浓度的 H2O2 可

抑制氨氧化速率，延长氨氮在水体中的滞留时间[1]。研究发现，当水体中 H2O2 浓度超过 10 nM 时，南

极海域的氨氧化古菌活性显著下降，硝化速率降低 30%以上，而水体中过氧化氢酶阳性细菌的存在可通

过清除 H2O2 缓解这种抑制效应[1]。此外，·OH 可通过氧化氨氮生成亚硝酸盐和硝酸盐，这一非生物硝化

过程在高光照的表层水体中尤为显著，成为生物硝化过程的重要补充[58]。 

在反硝化过程中，ROS 的作用呈现复杂性。一方面，O2⁻・可作为电子载体参与反硝化细菌的呼吸链

反应，促进硝酸盐向氮气的转化；另一方面，H2O2 可氧化反硝化酶系中的铁硫中心，抑制反硝化速率[20]。

在缺氧水体的氧化还原界面处，ROS 浓度的梯度分布导致反硝化速率呈现空间异质性，界面处较高的

ROS 浓度抑制反硝化，而界面下方低 ROS 区域则成为反硝化的活跃区[59]。此外，ROS 还可通过氧化亚

硝酸盐生成 NO·、NO2·等自由基，这些自由基进一步参与氮的转化过程并形成复杂的链式反应，从而调

控氮元素的形态分配
[58]

。 

3.1.3 ROS 在磷循环中的关键影响  ROS 主要通过调控磷的赋存形态与生物可利用性，参与水体磷循环

过程。水体中磷的形态转化高度依赖于铁、锰等金属氧化物的吸附-解吸平衡，而 ROS 通过介导这些金

属的氧化还原反应，间接影响磷的迁移与循环[57]。O2⁻·可将 Fe(III)氧化物还原为 Fe(II)，促进铁氧化物的

溶解，释放吸附态磷，提升磷的生物可利用性；而 H2O2 则可通过 Fenton 反应生成·OH，氧化 Fe(II)为

Fe(III)，促进铁氧化物的再沉淀，重新吸附磷并形成动态调控循环[21]。在富营养化水体中，这种 ROS 介

导的铁磷耦合循环，成为调控浮游植物磷限制状态的关键机制，当 O2⁻·浓度升高时，磷的释放速率增加，

可缓解浮游植物的磷限制，促进其生长
[21]

。 

ROS 还可通过氧化有机磷化合物 （如磷脂、磷酸酯）的酯键，使其水解生成无机磷，提升磷的生物

可利用性[60]。例如，有机磷阻燃剂在·OH 与 1O2 的联合作用下，可通过磷氧键断裂生成无机磷酸盐，这

一过程在表层水体中的转化效率显著高于深层水体，成为水体中无机磷的潜在来源[60]。此外，ROS 对微

生物磷代谢的调控也间接影响磷循环，适度浓度的 ROS 可促进微生物分泌磷酸酶，加速有机磷的水解；

而过量 ROS 则会抑制磷酸酶活性，降低磷的转化效率[1]。在生物膜系统中，ROS 介导的细胞死亡与分散

过程可释放生物膜内的胞内磷，这些磷一部分被周边微生物再利用，另一部分则与金属氧化物结合形成

沉淀，重新进入磷循环[10]。 

3.1.4 ROS 对金属形态转化的影响 ROS 通过介导关键元素的氧化还原转化，显著影响其在湖泊水体中

的赋存形态、迁移能力及生物可利用性，成为元素循环的重要驱动因子（图 4）。在铁循环中，O2⁻·可作

为温和还原剂，将水体中难溶性的 Fe(III)有机配合物或氧化物还原为易被生物吸收的 Fe(II)，该过程在海

洋、湖泊等各类水体中均广泛存在，且在浮游植物密集的表层水体及氧化还原界面处尤为显著[21]。研究

表明，水体中异养细菌与蓝藻产生的 O2⁻·可通过非解离或解离途径还原有机络合态 Fe (III)，显著提升铁

的生物可利用性，进而缓解浮游植物的铁限制[20,61-62]。而在锰循环中，O2⁻·则表现为氧化剂，能将 Mn(II)

氧化为 Mn(III/IV)氧化物，这一过程在细菌 （如玫瑰杆菌属）和真菌 （如针状小柄霉）中均已得到证实，

形成的生物成因锰氧化物具有高反应活性，可进一步参与其他元素的转化[57]。在铬循环中，H2O2 作为重

要的氧化介质，可在碱性条件下将毒性较低的 Cr(III)氧化为高毒性的 Cr(VI)，而有机配体（如乙酰羟肟

酸、苯羟肟酸）的存在会通过形成 Cr(III)有机配合物显著改变这一氧化过程的动力学特性，低配体浓度

下促进氧化反应，高浓度则因形成稳定的 1:2、1:3 配合物抑制反应进行[63-64]。此外，ROS 还参与汞、铜

等金属的循环过程，例如深层水体中异养细菌产生的 ROS 可调控 Hg(II)与 Hg(0)的转化平衡，影响汞的



挥发性与生物累积性[20]；O2⁻·与水体中铜的有机配合物发生反应，参与铜的氧化还原循环，间接影响其

生物毒性[21,65]。 

 
图 4 湖泊 ROS 作用介绍图 

Fig.4 Introduction diagram of lake ROS functions 

综合来看，ROS 对湖泊物质循环的影响并不是单一方向的促进或抑制，而是取决于 ROS 类型、生

成位置和环境条件。·OH 和 1O2 可促进 DOM 及部分有机质氧化转化，O2⁻·和 H2O2 则更多通过金属价态

转化和类 Fenton 反应影响 Fe、Mn、P 等元素的迁移与生物有效性。在富营养化浅水湖泊中，ROS 过程

常与藻源 DOM、铁磷耦合和沉积物—水界面释放过程联系紧密；在深水分层湖泊中，温跃层和底层界

面过程则可能成为影响金属形态和营养盐迁移的重要环节。因此，ROS 对物质循环的影响需要结合湖泊

类型、水层结构和界面过程进行判断。 

3.2 影响污染物消减 

3.2.1 ROS 影响污染物转化与降解  ROS 凭借其强氧化性，在水体污染物的自然净化过程中发挥关键作

用 （图 4），尤其对新兴有机污染物的降解具有重要意义。·OH 作为氧化性最强的 ROS，可通过加成、键

裂等反应降解多种污染物，如·OH 与阿尔茨海默病治疗药物的二级反应速率常数高达 5.8×109 M-1s-1，在

自然水体中可通过·OH 氧化实现芳香环羟基化、氨基链氧化等转化[58,66] 。在含氮污染物的转化中，·OH

可通过硝酸盐、亚硝酸盐的光解产生，进而参与污染物的硝化与氧化降解。在自然水体中，硝基衍生自

由基 （NO·/NO2·）常与·OH 协同作用，强化污染物的去除[58,67]。对于有机磷阻燃剂等新型污染物，ROS

介导的间接光降解是其在水体中的主要转化途径之一。1O2 作为主要的活性物种，可有效降解芳香族阻燃

剂，而湖泊水体 DOM 对这一过程具有双重影响，一方面通过光敏化产生 1O2 促进污染物降解，另一方

面其含有的酚类抗氧化基团会淬灭 1O2，抑制污染物降解[60]。此外，H2O2 与 O2⁻·在特定条件下可通过类 

Fenton 反应生成·OH，进一步拓展了 ROS 对污染物的降解范围，尤其在近岸水体中，陆源输入的 DOM

与营养盐富集，使得 ROS 介导的污染物降解效率显著高于开阔水域[52]。值得注意的是，ROS 介导的污

染物降解产物可能具有不同的毒性特征，部分转化产物的环境风险需进一步评估[58]。 

3.2.2 不同类型 ROS 对污染物半衰期的影响  ·OH 可与多数有机污染物发生快速反应，包括芳香环羟基

化、碳链断裂及杂原子取代等过程，使污染物迅速转化为中间产物或进一步矿化，从而显著缩短其环境

半衰期[58]。在以·OH 参与为主的反应体系中，污染物降解速率通常对·OH 的生成强度高度敏感，因此其

半衰期往往随·OH 生成条件的变化而发生明显波动。相比之下，1O2 的反应选择性较强，主要作用于含有

不饱和键、芳香结构或电子密度较高的官能团。对于部分对·OH 反应性较低、但对 1O2 敏感的污染物，



1O2 的持续生成可显著加快其转化过程，从而缩短环境半衰期[60]。研究表明，在 DOM 参与的光敏化体系

中，1O2 的生成能够明显提高污染物的降解速率，使其半衰期由无光或无 ROS 参与条件下的数十天缩短

至数天甚至数小时[60]。H2O2 本身对多数有机污染物的直接氧化能力有限，但在天然水体中，其对污染物

半衰期的影响主要体现在作为·OH 前体的间接作用上。在 Fe、Cu 等过渡金属存在的条件下，H2O2 可通

过 Fenton 或类 Fenton 反应生成·OH，从而间接加速污染物的降解过程[21,64]。因此，在金属离子较为丰富

的水体中，H2O2 的存在往往与较短的污染物半衰期相对应；而在金属含量较低或金属被强络合的环境中，

其影响则明显减弱[1]。O2⁻通常不作为污染物降解的主要直接氧化剂，但其通过参与金属价态转化、影

响·OH 的生成效率，在一定程度上间接影响污染物的转化过程。例如，O2⁻·可还原 Fe(III)生成 Fe(II)，为

Fenton 反应提供反应物，从而提高·OH 的生成潜力，间接缩短依赖该反应途径的污染物半衰期[21]。 

3.2.3 环境因子通过影响 ROS 行为改变污染物半衰期  水体环境条件通过影响 ROS 的生成、稳定性及

反应可达性，进一步影响污染物的半衰期。光照条件是最为关键的因素之一，光照增强通常会促进表层

水体中 CDOM 光敏化反应，使·OH、1O2 等 ROS 的生成速率提高，从而加快污染物的转化过程；在避光

或深水环境中，ROS 的生成受限，污染物半衰期相对延长[1,52]。DOM 的含量及组成对 ROS 参与污染物

转化过程具有双重影响。一方面，DOM 可促进 ROS 生成，提高污染物与 ROS 接触和反应的概率，从

而缩短半衰期；另一方面，DOM 中富含的芳香族结构和腐殖质组分又可作为 ROS 淬灭剂，与污染物竞

争 ROS，降低其氧化效率，延长污染物的半衰期[60]。DOM 类型是影响 ROS 参与污染物转化的重要因

素。不同来源和组成的 DOM 对 H2O2 的生成、积累及后续转化具有不同作用，从而影响污染物的表观

半衰期。一般而言，富含芳香结构和腐殖质组分的陆源 DOM 具有较强的光吸收能力，可促进 3DOM*、
1O2 和 O2⁻·的形成，并进一步通过 H2O2 歧化增加 H2O2 来源；但该类 DOM 同时具有较强的滤光作用

和·OH 竞争消耗能力，可能降低 H2O2 向·OH 转化后的有效氧化作用。相比之下，藻源 DOM 和蛋白质

样 DOM 的光吸收能力通常低于高腐殖化 DOM，但其可降解性较强，容易通过微生物过程影响 H2O2 的

生成和消耗。在 Fe、Cu 等过渡金属存在时，H2O2 可进一步通过类 Fenton 反应生成·OH，此时 DOM 的

络合能力会显著改变金属活性：适量 DOM 可通过络合 Fe(III)/Fe(II)影响光还原和类 Fenton 反应，而过

量或强络合 DOM 则可能降低游离金属活性，削弱·OH 生成。因此，在 H2O2 参与污染物降解的条件下，

污染物半衰期并不只取决于 H2O2 浓度，还与 DOM 的来源、芳香性、蛋白质样组分比例、金属络合能力

以及对·OH 的竞争消耗有关。研究发现，在腐殖酸含量较高的水体中，部分有机污染物的半衰期明显高

于 DOM 含量较低的湖泊水体污染物半衰期[60,68]。此外，pH、温度及金属离子浓度等理化条件也会通过

影响 ROS 反应活性间接改变污染物半衰期。碱性条件下，H2O2 的稳定性增强而 Fenton 反应效率降低，

使依赖·OH 的污染物降解过程减缓；温度升高可同时促进 ROS 的生成和污染物-ROS 反应速率，缩短污

染物半衰期[58,64]。金属离子 （如 Fe、Cu）的存在可通过催化 ROS 生成加快污染物转化，而高浓度的 Cl⁻、

HCO₃⁻ 等阴离子则可能通过消耗·OH、生成反应性较低的次生自由基，降低 ROS 的有效氧化能力，从而

延长污染物半衰期[58]。 

总体而言，ROS 对污染物消减的影响主要取决于污染物分子结构、主导 ROS 类型及水体背景条

件。·OH 反应活性强、选择性弱，通常对多类有机污染物具有较强降解能力；1O2 和 3DOM* 具有更明

显的选择性，更易影响富电子结构或特定官能团污染物的转化；H2O2 本身氧化能力有限，但在 Fe、Cu

等金属参与下可进一步生成·OH。DOM、无机离子、金属离子和 pH 等环境因素会同时影响 ROS 的生成

和消耗，因此污染物半衰期不能仅由某一种 ROS 浓度解释，而应结合水体光化学条件和反应竞争过程综

合分析。 

3.3 影响生态系统结构 

ROS 通过直接作用于生物体的生理过程或间接调控环境因子，对水体生态群落的结构组成、功能分

工及种间关系产生多层次影响，推动群落的动态演替与适应性进化。在微生物群落尺度上，ROS 还可通

过影响生物膜形成、细胞分化和群落演替改变生态系统结构。以假交替单胞菌 （Pseudoalteromonas tunicata）

为例，其 AlpP 蛋白相关过程可产生 H2O2，并诱导生物膜内部分细胞死亡，促进部分细胞从生物膜中分

散出来。该过程说明，H2O2 不仅是代谢副产物，也可参与微生物群落内部的结构调整。湖泊中的藻团、



颗粒物和沉积物表面均可形成类似的微环境，因此 ROS 对生物膜结构和微生物群落变化的影响，应归入

生态系统结构效应，而不宜简单放入碳循环过程讨论[10]。 

3.3.1 群落结构与物种多样性调控  不同生物类群对 ROS 的耐受能力与响应策略存在显著差异，这种差

异直接导致 ROS 成为群落结构筛选的关键因子。浮游植物中，硅藻、甲藻等类群可通过产生 胞外 ROS

（如 O2⁻·）抑制竞争者生长，形成竞争优势，而自身则通过合成超氧化物歧化酶（SOD）、过氧化氢酶

（CAT）等抗氧化酶抵御 ROS 损伤[1]。研究发现，水体中玫瑰杆菌属等异养细菌具有产生 O2⁻·的能力，

这种特性使其在与其他细菌的竞争中占据优势，进而影响细菌群落的物种组成
[20]

。在极端环境中，ROS

的筛选作用更为显著。例如，极地海域因臭氧空洞导致 UV 辐射增强，表层水体 ROS 生成效率升高，

仅耐氧化胁迫的物种 （如特定蓝藻与耐寒细菌）能够存活，形成相对单一的群落结构[53]。而在富营养化

湖泊中，藻类大量繁殖导致 ROS 浓度升高，敏感物种逐渐衰退，耐氧化的蓝藻与耐污细菌成为群落优

势种，加剧水体富营养化的生态效应[33]。此外，ROS 还通过影响生物的繁殖与发育过程调控群落结构，

例如真菌在无性繁殖过程中产生的 O2⁻·不仅参与 Mn(II)氧化，还作为信号分子调控繁殖过程，进而影响

真菌群落的种群密度与分布[57]。 

3.3.2 生物代谢与功能性状塑造 ROS 对生物代谢过程的调控贯穿于能量代谢、物质合成及防御机制等

多个方面，塑造了群落的功能性状多样性（图 4）。对于光合生物，表层水体的 ROS 可通过氧化损伤光

合膜组件影响光合作用效率，但部分藻类可通过调节光合电子传递链的电子分配，将过量电子转移给 O2

生成 ROS，避免光合系统的过度还原，这种适应性机制使藻类能够在高光强环境中维持光合功能[1]。在

细菌群落中，ROS 的代谢功能呈现显著分化。部分细菌 （如交替单胞菌属）可通过产生溶血素样蛋白 （AlpP）

等酶类，催化 L -赖氨酸氧化生成 H2O2，该过程不仅参与生物膜的分化与分散，还能通过 H2O2 介导的细

胞死亡清除群落中的衰老细胞，提升群落的整体代谢活性[10]。而另一部分细菌则作为 ROS 的消耗物质，

通过分泌 CAT 等参与 H2O2 的降解，例如海洋中的交替单胞菌目细菌，其高表达的 katG 基因编码过氧

化氢酶，在群落中承担 ROS 清除功能，为敏感物种提供保护[1]。这种代谢功能的分化使群落能够更高效

地应对 ROS 的动态变化，维持群落功能的稳定性。 

3.3.3 种间关系与协同进化  ROS 在生物种间的竞争、共生等关系中扮演关键角色，推动物种间的协同

进化。在竞争关系中，ROS 常作为化学防御物质被生物用于抑制竞争者，例如赤潮藻类释放的 O2⁻·与

H2O2，可通过氧化损伤细胞膜、蛋白质等大分子，抑制浮游动物摄食与其他藻类生长[1]。细菌之间也存

在类似的 ROS 介导竞争，例如紫色色杆菌 （Chromobacterium violaceum）通过其 AlpP 同源蛋白产生 H2O2，

导致竞争细菌的生物膜细胞死亡，增强自身的繁殖能力[10]。在共生关系中，ROS 的调控作用更为复杂。

例如，在珊瑚与虫黄藻的共生体系中，虫黄藻光合作用产生的 ROS 可被珊瑚的抗氧化系统清除，而当环

境胁迫导致 ROS 过量积累时，会引发珊瑚白化，破坏共生关系[1]。此外，群落中还存在 ROS 介导的协

同防御机制，即耐氧化物种通过清除 ROS，为敏感物种提供适宜的生存环境，这种协同作用在海洋表层

水体中尤为显著，例如过氧化氢酶阳性细菌可降低水体 H2O2 浓度，促进原绿球藻等敏感光合生物的生长
[1,69]。长期的种间相互作用推动了物种的协同进化，例如敏感物种通过增强抗氧化能力适应 ROS 胁迫，

而产生 ROS 的物种则不断优化 ROS 释放策略，形成动态平衡的种间关系网络。 

3.3.4 生物膜发育与群落功能整合  生物膜作为水体生态群落的重要存在形式，其形成与发育过程深受

ROS 调控。在生物膜形成初期，细菌通过分泌胞外聚合物 （EPS）附着于基质表面，此时低浓度的 ROS

可促进 EPS 的交联与稳定；而当生物膜发育至成熟阶段，部分细菌会产生 H2O2 等 ROS，介导生物膜内

部的细胞死亡与分散，使生物膜结构保持动态平衡[10]。研究表明，假交替单胞菌（Pseudoalteromonas 

tunicata）与地中海海单胞菌（Marinomonas mediterranea）的生物膜中，AlpP/LodA 介导的 H2O2 生成可

导致微菌落中心的细胞死亡，促进生物膜分散，形成代谢活跃且表型多样的分散群[10]。ROS 还通过调控

生物膜内的物质交换与信号传递，实现群落功能的整合。生物膜内部的 ROS 梯度与营养物质梯度相互

耦合，促使不同区域的细菌分化出特定功能，例如表层细菌主要负责光合或有氧呼吸，而深层细菌则参

与厌氧代谢与 ROS 清除[59]。此外，ROS 可作为信号分子调控生物膜内的群体感应系统，影响 EPS 合成、

抗生素耐药性等群体行为，使生物膜群落能够协同应对环境变化[10]。这种 ROS 介导的功能整合，使生物



膜群落具备更强的环境适应性与稳定性，在湖泊水体质量和生态系统演化过程中发挥重要作用。 

4 环境水体 ROS 研究的未来展望 

ROS 的强氧化性与环境友好性使其在水体污染治理、生态修复等领域具有广阔的应用潜力。未来，

通过精准调控 ROS 的生成与作用路径，可实现 ROS 从“自然环境过程”到“人工定向利用”的转化，

为水体环境保护提供高效、绿色的技术方案。 

4.1 水体污染物的高效降解与净化 

当前基于 ROS 的高级氧化技术（AOPs）已在污水处理中得到应用，但在自然水体原位修复中仍面

临 ROS 利用率低、易受环境因子干扰等问题[58]。未来，ROS 的应用将聚焦于“原位靶向生成”与“协同强

化降解” 两大方向。在原位靶向生成方面，可开发基于光敏材料的 ROS 缓释装置，将光敏材料（如改

性 TiO2、碳量子点）固定于多孔载体中，投放至污染水体后，在光照驱动下持续生成·OH、1O2 等 ROS，

实现对有机污染物的原位降解[60]。针对深层避光水体，可开发基于微生物代谢的 ROS 生成系统，通过筛

选高效产 ROS 的微生物菌株（如玫瑰杆菌属、假交替单胞菌属），构建微生物制剂，投加后通过微生物

代谢持续产生 ROS，降解水体中的难降解污染物[10,20]。 

在协同强化降解方面，可通过调控水体环境因子提升 ROS 的降解效率。例如，在 ROS 原位生成系

统中引入铁、铜等金属离子缓释模块，通过 Fenton 反应强化·OH 的生成，提升对有机磷阻燃剂、药物残

留等污染物的降解效果[64]。同时，可结合 DOM 的光敏化特性，筛选具有高效光敏化能力的 DOM 组分

（如小分子有机酸），与 ROS 生成系统协同作用，形成“光敏化-ROS 氧化”的协同降解路径，提高污染物

的矿化率[33,60]。此外，针对复合污染水体，可根据污染物类型定向选择 ROS 生成方式，例如针对含不饱

和键的污染物，优先采用 1O2 生成系统；针对芳香族污染物，重点强化·OH 的生成，实现污染物的精准

降解[58]。 

4.2 水体生态系统的精准调控与修复 

ROS 在生态群落调控中的作用为水体生态修复提供了新思路。未来，可通过调控水体 ROS 浓度，

定向优化生态群落结构，实现受损生态系统的修复。在富营养化水体治理中，可通过适度提升 ROS 浓

度，抑制蓝藻等有害藻类的生长，同时促进有益浮游植物与微生物的繁殖，重构健康的生态群落[1]。例

如，利用光敏材料生成的低浓度 ROS，可特异性抑制蓝藻的光合系统，从而实现蓝藻水华的生态调控[60,70]。

此外，在污染水体生态修复中，可通过 ROS 调控促进功能微生物的增殖，例如通过生成适量 ROS，诱导

微生物分泌磷酸酶、漆酶等功能酶，提升水体中有机磷、DOM 等物质的转化效率，加速生态系统的物质

循环与功能恢复[10]。在生物膜污染控制方面，ROS 可作为高效的生物膜清除工具。针对水处理设施中的

生物膜污染，可开发 ROS 原位生成装置，通过 H2O2 与 O2⁻·的协同作用，破坏生物膜的 EPS 结构，杀灭

生物膜内的微生物，同时抑制生物膜的再形成[10]。与传统化学消毒方法相比，ROS 具有无二次污染、对

环境友好等优势，且可通过调控 ROS 浓度避免对水体中有益生物的损伤，实现生物膜污染的绿色控制
[57]。 

4.3 元素循环的调控与资源利用 

ROS 在碳、氮、磷等元素循环中的核心作用，为水体资源的高效利用提供了新路径。未来，可通过

调控 ROS 的生成与转化，定向优化元素循环过程，实现营养盐的高效利用与碳汇增强。在农业水体中，

可通过投放 ROS 生成制剂，促进土壤-水界面的磷释放，提升水体中磷的生物可利用性，同时加速有机

碳的矿化，为作物生长提供营养支撑[59]。在养殖水体中，可通过适度调控 ROS 浓度，促进氨氮的硝化与

有机碳的降解，改善水体水质，同时抑制病原菌的繁殖，实现养殖环境的生态调控[1]。在碳循环方面，

ROS 可通过氧化作用促进 DOM 结构转化和部分有机碳矿化，并影响小分子有机物形成、微生物利用及

颗粒有机碳沉降等过程。但需要注意的是，ROS 促进 DOM 矿化可能增加 CO2 释放，并不必然提高湖

泊碳汇能力。湖泊碳汇效应取决于有机碳矿化、CO2 释放、浮游植物吸收、颗粒有机碳沉降和沉积物埋

藏等多个过程的综合结果。因此，未来若考虑利用 ROS 调节湖泊碳循环，应重点评估其对碳形态转化、

温室气体释放和沉积碳埋藏的综合影响，而不宜简单将 ROS 促进有机碳降解等同于碳汇增强[21]。 



4.4 ROS 应用于湖泊治理的风险与限制 

ROS 强化技术在污染物降解、藻华控制和生态修复中具有一定应用潜力，但其环境风险和适用条件

需要同时考虑。首先，ROS 参与污染物氧化后并不一定直接实现完全矿化，部分有机污染物可能转化为

含氧中间产物、卤代副产物或其他具有更高迁移性和生物毒性的产物，因此在评价 ROS 强化降解效果

时，不能只关注母体污染物去除率，还需要结合转化产物、毒性变化和矿化程度进行判断。其次，ROS 

的反应选择性有限，尤其是·OH 等强氧化剂可能同时作用于污染物、DOM、藻类和微生物细胞[59]。若

ROS 生成强度过高，可能对非目标生物产生氧化胁迫，影响浮游植物、细菌和底栖生物群落结构。第三，

利用光敏材料、金属催化剂或外源 H2O2 强化 ROS 生成时，材料稳定性、金属释放、催化剂回收和长期

生态安全性需要重点评估，否则可能引入新的二次污染风险。此外，湖泊水体中 DOM、碳酸盐、氯离

子、悬浮颗粒物和浊度等因素会显著影响 ROS 的实际生成效率和有效作用范围，使实验室条件下的降解

效果难以直接外推到天然湖泊。因而，ROS 相关治理技术应以低剂量、原位可控、产物安全和生态风险

可评估为基本前提，避免将 ROS 强化生成简单等同于治理效果提升。 

5 结论与展望 

本文系统综述了湖泊水体 ROS 的空间分布、生物与非生物产生机理及其生态环境效应，较为全面地

归纳了湖泊 ROS 在不同水体和环境条件下的行为特征及作用机制。总体来看，湖泊 ROS 研究已从早期

以表层光化学过程为主的认识，逐步扩展到对深水层、颗粒相及沉积物-水界面暗态过程的关注，相关研

究已显示出明显的多过程耦合特征。基于现有研究结果，可得到以下几点认识。 

1）湖泊水体 ROS 的时空分布具有显著的类型差异与层化特征。浅水湖泊中，光照可作用于整个或

大部分水柱，ROS 更易在水体中扩散和维持较高背景值，H2O2 通常是最主要、最易累积的 ROS 组分；

深水分层湖泊中，ROS 则表现出明显的垂向分异，表层混合层以光化学生成为主，温跃层受扩散与氧化

还原界面过程共同影响，底层水体中 ROS 总体浓度较低，但并非完全缺失。不同湖泊水体中 ROS 的空

间分布是光照穿透、热分层结构、DOM 来源及界面反应的综合结果。 

2）湖泊水体 ROS 的来源可归纳为生物过程和非生物过程，两者并非彼此独立，而是在实际湖泊环

境中耦合存在。生物过程主要包括藻类和微生物细胞的电子外排、胞外酶促反应以及代谢过程中的电子

泄漏，这些过程在无光环境中仍可持续发生，是深水层和颗粒相 ROS 的重要来源。非生物过程则以

DOM/CDOM 光化学反应为核心，无机离子和金属元素通过参与电子转移、配位还原及类 Fenton 反应等

途径放大 ROS 的生成强度。生物过程提供底物和局地反应环境，非生物过程提供能量驱动和放大通道，

共同决定了湖泊水体 ROS 的稳态浓度。 

3）湖泊水体 ROS 的行为与生态环境效应与水体条件、DOM 特征、无机离子组成及金属循环状态

密切相关。浅水富营养化湖泊中藻源 DOM 和高初级生产力往往放大 ROS 的生成潜力，深水分层湖泊中

温跃层和沉积物-水界面则为黑暗条件下 ROS 及金属介导 ROS 提供了重要环境条件。由此可见，湖泊水

体 ROS 既是水体氧化过程的重要中间体，也是连接光化学反应、微生物代谢、金属循环及污染物归趋

的关键节点。 

尽管近年来湖泊水体 ROS 研究已取得较多进展，但总体上仍处于从现象识别向过程定量深化的阶

段，未来仍需围绕以下几个方面进一步加强。目前湖泊 ROS 研究仍存在若干需要进一步明确的问题。

首先，不同 ROS 的检测方法和数据表达口径尚不统一，H2O2 多以稳态浓度表示，而 O2⁻·、·OH、1O2 和
3DOM 常以瞬态浓度、生成速率、探针信号或相对贡献表示，不同研究之间的数据可比性有限。其次，

表层光化学过程与深水暗态过程对湖泊 ROS 总量的相对贡献仍缺乏定量比较，尤其是温跃层、颗粒物

表面和沉积物—水界面等区域的原位观测不足。第三，DOM 来源和分子组成对 O2⁻·、·OH、1O2 和 3DOM

生成路径的影响仍需进一步区分，自源 DOM 与外源 DOM 在不同季节和不同湖泊类型中的作用可能存

在明显差异。第四，ROS 影响污染物转化和生态过程的结果并不总是正向的，部分污染物氧化后可能形

成更高毒性的中间产物，金属催化或光敏材料应用也可能带来二次环境风险。因此，未来湖泊 ROS 研究

需要从单一物种测定和单一反应解释，进一步转向多 ROS 同步监测、多界面过程解析和生态风险评估相



结合的研究框架。 

1）加强湖泊 ROS 原位监测和多尺度定量研究。当前关于湖泊 ROS 的研究仍以表层水样室内模拟

和单次实测为主，不同研究者在检测方法、探针体系和计算口径上存在差异，限制了数据的可比性。今

后应加强湖泊 ROS 的原位、连续和多层次监测，尤其需要关注温跃层、底层水体及沉积物-水界面等关

键区域，提升对 ROS 动态变化和真实环境浓度水平的认识。 

2）深化湖泊 ROS 生成机理的耦合研究。现有研究对单一过程的认识较多，而对光化学过程、微生

物过程、金属循环及物理扰动之间的耦合关系认识仍然不足。未来应进一步结合湖泊分层、藻华暴发与

衰亡等典型过程，阐明不同环境条件下 ROS 生成和转化的主导路径，特别是深水层黑暗条件下 ROS 与

金属介导 ROS 的形成机制。 

3）加强湖泊 ROS 与污染物归趋及生态风险之间关系的研究。当前已有研究表明 ROS 可显著影响有

机污染物降解和金属元素转化，但对不同污染物在真实湖泊条件下的 ROS 响应机制及其生态后果仍缺

乏系统认识。未来应在真实湖泊介质和复杂污染背景下，进一步明确 ROS 对污染物迁移、转化和毒性

变化的影响，为湖泊污染控制和生态修复提供过程依据。 

4）强化湖泊 ROS 研究与湖泊管理实践的结合。湖泊 ROS 不仅是环境化学研究对象，也与水体氧化

能力、污染物自净潜力及生态系统稳定性直接相关。未来有必要将 ROS 过程纳入湖泊水质演变、富营养

化控制及生态修复评估框架中，提升对湖泊生态系统变化的解释能力和预测能力。 

总体而言，湖泊 ROS 研究已经从单纯关注表层光化学反应，逐步发展为涵盖表层-深水层、光照-暗

态、生物-非生物过程的综合研究方向。随着原位探测技术、超高分辨率表征技术和多过程耦合研究的不

断发展，ROS 在湖泊污染过程解析、湖泊生态修复及湖泊环境管理中的理论与应用价值将进一步凸显。 
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