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　 　 摘要:　 为评估中国农业系统目前氧化亚氮(Ｎ２Ｏ)排放量和各区域分布特点ꎬ采用联合国政府间气候变化专

门委员会(ＩＰＣＣ)推荐方法ꎬ结合官方统计数据ꎬ对全国各区域农作物种植及粪便管理过程中产生的氧化亚氮排放

量进行评估ꎮ 结果表明:２０１８ 年全国农业活动带来的氧化亚氮排放量为７.３３３×１０５ ｔꎬ其中农用地的氧化亚氮排放

量最大ꎬ约占总排量的 ６２􀆰 ６９％ꎻ禽畜粪便管理过程中估算的Ｎ２Ｏ排放量约占总排放量的 ３７􀆰 ３１％ꎮ 从空间分布上

看ꎬ各地域氧化亚氮排放量差异明显ꎬ其中中南地区排放量最大ꎬ其次是华东、西南、东北和华北地区ꎬ西北地区排

放量最小ꎮ 针对中国种植业及畜牧业相关特点ꎬ建议通过合理施氮及改善灌溉模式来提高田间管理措施ꎻ通过适

当调整养殖结构、改善存储环境和改进粪便处理方式来降低氧化亚氮排放量ꎬ探索种养结合、循环利用等低碳新农

业模式ꎬ实现氧化亚氮减排和科学管控ꎮ
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Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ:　 ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅꎻ ｇｒｅｅｎｈｏｕｓｅ ｇａｓꎻ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅ

　 　 氧化亚氮(Ｎ２Ｏ)是仅次于二氧化碳(ＣＯ２)和

甲烷(ＣＨ４)的全球第三大温室气体ꎬＮ２Ｏ虽然排放

量较低ꎬ但其温室效应潜力却是 ＣＯ２的 ２９６ 倍ꎬ且
Ｎ２Ｏ是一种长期存在的气体[１￣２] ꎬ其造成全球变暖

的潜力不容小觑ꎮ Ｎ２Ｏ同时也是破坏臭氧层的重

要气体之一ꎬ其能力与氢氯氟碳化物相当[３] ꎮ Ｓｙ￣
ａｋｉｌａ 等[４]对全球Ｎ２Ｏ的研究结果表明ꎬＮ２Ｏ具有多

种排放源ꎬ其中农业是产生氧化亚氮的最大来源ꎬ
农业在为我们提供粮食的同时也在不断释放温室

气体改变着环境ꎮ 联合国政府间气候变化专门委

员会( ＩＰＣＣ)第 ４ 次评估报告也指出ꎬ农业排放的

Ｎ２Ｏ逐年增加ꎬ其中种植业农用地排放和畜牧业粪

便排放是其主要排放方式ꎮ 中国作为世界最大的

化肥消费国和第二大肉类生产国ꎬ氮肥总消耗量

约占世界总消耗量的 ３０％ [５] ꎬ禽肉产量已接近全

球第一ꎬ是全球Ｎ２Ｏ排放的主要来源国ꎮ 因此评估

中国目前的氧化亚氮排放量和各区域分布特点对

控制温室气体排放及制定各区域有针对性的减排

措施、实现可持续发展有重要意义ꎮ
国内外一直高度重视氧化亚氮的管控ꎬ２０１２ 年

１２ 月习近平主席于气候雄心峰会上发表题为«继往

开来ꎬ开启全球应对气候变化新征程»的重要讲话ꎬ
在温室气体减排方面再度作出新承诺并倍受关注ꎮ
近年来已有许多学者对氧化亚氮排放进行了相关研

究ꎮ Ｊａｇａｄｅｅｓｈ 等[６] 利用 ＤＮＤＣ 模型对印度水稻系

统Ｎ２Ｏ进行了分析ꎮ Ｐａｕｌａ 等[７] 研究分析了阿根廷

农业Ｎ２Ｏ排放的空间变化ꎮ Ｓｈａｈａｒ 等[８] 研究发现ꎬ
利用纳米材料处理灌溉水可以减少Ｎ２Ｏ的排放ꎮ 李

艳春等[９]采用区域氮循环模型对福建省农业系统

Ｎ２Ｏ排放进行了评估分析ꎮ 王智平[１０] 利用 ＩＰＣＣ 方

法对中国农田Ｎ２Ｏ排放量进行了估算ꎬ同时提出了

提高Ｎ２Ｏ排放量估算准确性的合理化建议ꎮ 张冉

等[１１]对农田秸秆还田土壤Ｎ２Ｏ排放进行了分析ꎬ并
对其影响因素进行了 Ｍｅｔａ 分析ꎮ 王晓等[１２] 从国民

饮食结构改变的角度分析了其对农业Ｎ２Ｏ排放的影

响ꎮ 但目前的研究多聚焦在田块尺度或某单一作

物ꎬ或集中于对过往趋势进行分析ꎬ而缺少对区域尺

度氧化亚氮排放的风险评估和消减途径的探索ꎮ 本

研究利用 ＩＰＣＣ 方法及«省级温室气体清单指南»推
荐方法对全国农业系统各省域Ｎ２Ｏ排放量进行估

算ꎬ对各省域排放空间差异进行分析讨论ꎬ针对各区

域的特点ꎬ对种植业农用地及畜牧业粪便管理低碳

减排提出可行化建议ꎬ为全国各省有针对性地制定

碳减排计划提供参考ꎮ

１　 材料与方法

１.１　 Ｎ２Ｏ排放量估算方法

全国农业系统氧化亚氮主要来源于种植业农用

地的排放和畜牧业粪便管理所产生的排放ꎮ 其中种

植业农用地氧化亚氮排放主要分为直接排放和间接

排放两方面ꎮ 直接排放是由农用地当季氮输入引起

的排放ꎬ间接排放包括大气氮沉降引起的氧化亚氮

排放和氮淋溶径流损失引起的氧化亚氮排放ꎮ 计算

公式如下:
ＥＮ２Ｏ

＝∑(Ｎ２Ｏ直接＋Ｎ２Ｏ沉降＋Ｎ２Ｏ淋溶＋ＥＮ２Ｏｍａｎｕｒｅ
)

式中:ＥＮ２Ｏ为农业系统氧化亚氮排放总量ꎬ×１０４

ｔꎻＮ２Ｏ直接 代表种植业农用地氧化亚氮直接排放

量ꎬ×１０４ ｔꎻＮ２Ｏ沉降代表大气氮沉降引起的氧化亚氮间

接排放量ꎬ×１０４ ｔꎻＮ２Ｏ淋溶为淋溶径流引起的氧化亚氮

间接排放量ꎬ×１０４ ｔꎻＥＮ２Ｏｍａｎｕｒｅ
为禽畜粪便管理氧化亚

氮排放量ꎬ×１０４ ｔꎮ
１.２　 种植业Ｎ２Ｏ估算方法

１.２.１　 农用地氧化亚氮直接排放 　 农用地氧化亚

氮直接排放主要来自含氮化肥及秸秆还田产生的

氮ꎬ计算公式如下:
Ｎ２Ｏ直接 ＝(Ｎ化肥＋Ｎ秸秆)×ＥＦ直接

式中:Ｎ２Ｏ直接为种植业农用地氧化亚氮直接排放

量ꎬ×１０４ ｔꎻＮ化肥 为农用地化肥施用量(氮肥和复合

肥)ꎬ×１０４ ｔꎻＮ秸秆为秸秆还田氮(地上秸秆还田氮及地

下根氮)ꎬ×１０４ ｔꎻＥＦ直接为农用地氧化亚氮直接排放因

子(表 １)ꎮ

Ｎ秸秆 ＝∑
ｎ

ｉ＝１
(Ｍｉ / Ｌｉ－Ｍｉ)×βｉ×Ｋ ｉ＋Ｍｉ / Ｌｉ×αｉ×Ｋ ｉ

式中:Ｎ秸秆为秸秆还田氮ꎬ×１０４ ｔꎻＭｉ为第 ｉ 种作

物籽粒产量ꎬ×１０４ ｔꎻＬｉ为第 ｉ 种作物的经济系数ꎻβｉ

为第 ｉ 种作物的秸秆还田率ꎻＫ ｉ为第 ｉ 种作物的秸秆

含氮率ꎻαｉ为第 ｉ 种作物的根冠比ꎮ 详细参数见表

２ꎮ 由于数据有限ꎬ各类农作物秸秆还田比例难以精

确到省份ꎬ故本研究均采用该农作物主要产区秸秆

还田率进行计算分析ꎮ
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表 １　 农用地氧化亚氮直接排放因子[１３]

Ｔａｂｌｅ １　 Ｄｉｒｅｃｔ ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ ｏｆ ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅ ｆｒｏｍ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ
ｌａｎｄ[１３]

区域
氧化亚氮直接
排放因子(ＥＦ)

(％)

范围
(％)

Ⅰ区 (内蒙古ꎬ新疆ꎬ甘肃ꎬ青海ꎬ西
藏ꎬ陕西ꎬ山西ꎬ宁夏)

０.５６ ０.１５~０.８５

Ⅱ区(黑龙江ꎬ吉林ꎬ辽宁) １.１４ ０.２１~２.５８

Ⅲ区(北京ꎬ天津ꎬ河北ꎬ河南ꎬ山东) ０.５７ ０.１４~０.８１

Ⅳ区(浙江ꎬ上海ꎬ江苏ꎬ安徽ꎬ江西ꎬ
湖南ꎬ湖北ꎬ四川ꎬ重庆)

１.０９ ０.２６~２.２０

Ⅴ区(广东ꎬ广西ꎬ海南ꎬ福建) １.７８ ０.４６~２.２８

Ⅵ区(云南ꎬ贵州) １.０６ ０.２５~２.１８

表 ２　 全国各类主要农作物参数[１３]

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ｍａｊｏｒ ｃｒｏｐｓ ｉｎ ｔｈｅ ｃｏｕｎｔｒｙ[１３]

农作物
参数

籽粒含
氮量
(％)

秸秆含
氮量(Ｋ)

(％)

经济系数
(Ｌ)
(％)

根冠比
(α)
(％)

秸秆还田
比例(β)
(％)

水稻 ０.０１０ ０ ０.００７ ５３ ０.４８９ ０.１２５ ３２.３０[１４]

玉米 ０.０１７ ０ ０.００５ ８０ ０.４３８ ０.１７０ ９.３０[１５]

小麦 ０.０１４ ０ ０.００５ １６ ０.４３４ ０.１６６ ７６.５０[１６]

高粱 ０.０１７ ０ ０.００７ ３０ ０.３９３ ０.１８５ ４.００[１７]

大豆 ０.０６０ ０ ０.０１８ １０ ０.４２５ ０.１３０ ９.３０

蔬菜类 ０.００８ ０ ０.００８ ００ ０.８３０ ０.２５０ ６１.８５[１８]

麻类 ０.０１３ １ ０.０１３ １０ ０.８３０ ０.２００ ９.３０

薯类 ０.００４ ０ ０.０１１ ００ ０.６６７ ０.０５０ ３９.９２[１９]

烟叶 ０.０４１ ０ ０.０１４ ４０ ０.８３０ ０.２００ ６１.８５

油料 ０.００５ ５ ０.００５ ５０ ０.２７１ ０.１５０ ６１.８５

１.２.２　 农用地氧化亚氮间接排放　 农用地氧化亚氮

间接排放源于施肥土壤和畜禽粪便氮氧化物和氨挥

发经过大气氮沉降引起的氧化亚氮排放以及土壤氮

淋溶或径流损失进入水体而引起的氧化亚氮排放ꎮ
(１)大气氮沉降引起的氧化亚氮间接排放ꎬ计

算公式如下:
Ｎ２Ｏ沉降 ＝(Ｎ禽畜×２０％＋Ｎ输入×１０％)×０.０１
式中:Ｎ２Ｏ沉降为大气氮沉降引起的氧化亚氮间

接排放量ꎬ×１０４ ｔꎻＮ禽畜为禽畜粪便的氮输入量ꎬ×１０４

ｔꎻＮ输入为农用地氮输入量ꎬ×１０４ ｔꎮ ２０％和 １０％分别

为 Ｎ禽畜和 Ｎ输入的挥发率推荐值ꎬ０.０１ 为大气氮沉降

引起的氧化亚氮排放因子推荐值[１３]ꎮ
(２)淋溶径流引起的氧化亚氮间接排放ꎬ计算

公式如下:
Ｎ２Ｏ淋溶 ＝Ｎ输入×２０％×０.００７ ５
式中:Ｎ２Ｏ淋溶为淋溶径流引起的氧化亚氮间接

排放量ꎬ×１０４ ｔꎻＮ输入为农用地氮输入量ꎬ×１０４ ｔꎻ氮淋

溶和径流损失的氮量按占农用地总氮输入量的

２０％来估算ꎮ ０.００７ ５为淋溶径流引起的氧化亚氮排

放因子推荐值[１３]ꎮ
１.３　 畜牧业Ｎ２Ｏ估算方法

畜禽粪便管理氧化亚氮的排放包括施入土壤前

存储及处理所产生的氧化亚氮ꎮ 计算公式如下:

ＥＮ２Ｏｍａｎｕｒｅ
＝∑

ｎ

ｉ＝１
ＥＦＮ２Ｏｍａｎｕｒｅ

×ＡＰ ｉ×１０
－７

式中:ＥＮ２Ｏｍａｎｕｒｅ
为畜禽粪便管理氧化亚氮排放

量ꎬ×１０４ ｔꎻＥＦＮ２Ｏｍａｎｕｒｅ
为 ｉ 类畜禽粪便管理排放因子ꎬ

具体参数见表 ３ꎻＡＰ ｉ 为 ｉ 类畜禽的数量ꎬ×１０４头ꎬ具
体参数见表 ４ꎮ

表 ３　 不同区域畜禽粪便管理的排放因子[１３]

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｆａｃｔｏｒｓ ｆｏｒ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｍａｎｕｒｅ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｒｅａｓ[１３]

区域
畜禽粪便管理的排放因子 (ｋｇꎬ １ 头􀅰年)

奶牛 肉牛 绵羊 山羊 猪 家禽 马 驴 / 骡 骆驼

华北 １.８４６ ０.７９４ ０.０９３ ０.０９３ ０.２２７ ０.００７ ０.３３０ ０.１８８ ０.３３０

东北 １.０９６ ０.９１３ ０.０５７ ０.０５７ ０.２６６ ０.００７ ０.３３０ ０.１８８ ０.３３０

华东 ２.０６５ ０.８４６ ０.１１３ ０.１１３ ０.１７５ ０.００７ ０.３３０ ０.１８８ ０.３３０

中南 １.７１０ ０.８０５ ０.１０６ ０.１０６ ０.１５７ ０.００７ ０.３３０ ０.１８８ ０.３３０

西南 １.８８４ ０.６９１ ０.０６４ ０.０６４ ０.１５９ ０.００７ ０.３３０ ０.１８８ ０.３３０

西北 １.４４７ ０.５４５ ０.０７４ ０.０７４ ０.１９５ ０.００７ ０.３３０ ０.１８８ ０.３３０

１.４　 数据来源

各类农作物产量、氮肥及复合肥施用量及禽畜

数量等数据均来源于国家统计局、«中国畜牧兽医

年鉴» [２０]及«中国农业年鉴» [２１]ꎮ
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表 ４　 ２０１８ 年全国各地禽畜养殖数量[２０]

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｐｏｕｌｔｒｙ ａｎｄ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｏｆ ｔｈｅ ｃｏｕｎｔｒｙ ｉｎ ２０１８[２０]

区域　 　 　 　 　 　 牛
(×１０４头)

绵羊
(×１０４头)

山羊
(×１０４头)

猪
(×１０４头)

家禽
(×１０４头)

马
(×１０４头)

骡
(×１０４头)

骆驼
(×１０４头)

北京市 １０.５７ １８.５６ ５.６７ ４５.４３ １ ６１５.６２ ０.１４ ０.０２ ０

天津市 ２４.５７ ３７.０１ ４.９２ １９６.９１ ５ ４３５.６６ ０.０９ ０.０２ ０

河北省 ３４２.０３ ８１４.３２ ３６５.２４ １ ８２０.７５ ５９ ７２８.２２ ６.１２ ５.４６ ０.０４

山西省 １０１.９７ ５３１.５２ ３４４.１１ ５４９.４８ １１ ９６８.５４ ０.９７ ３.５５ ０.０２

内蒙古自治区 ６１６.２０ ４ ３６９.９４ １ ６３１.９７ ４９７.３０ １０ ０６９.５０ ６３.８３ ８.６０ １７.２７

辽宁省 ２４８.３０ ３６４.９０ ４０７.９０ １ ２６２.２０ ７６ ２７１.３０ ６.１６ ５.２２ ０

吉林省 ３２５.２９ ３４２.３１ ５４.２８ ８７０.４０ ４ ５０６２.２６ ２.８０ ０.２７ ０

黑龙江省 ４５６.５１ ６０６.７１ １６６.０１ １ ３５３.２１ ２４ ６３２.７８ １３.４２ １.０２ ０

上海市 ５.７９ ０.８５ １２.８７ ９６.４８ ９８３.９５ ０.０１ ０ ０

江苏省 ２９.２３ ９.５１ ３８０.７０ １ ５５１.９７ ６４ ２００.９８ ０.１８ ０.６２ ０

浙江省 １３.７１ ８５.０４ ４０.８４ ５１６.７９ １７ １９５.９３ ０ ０ ０

安徽省 ７９.６２ ０.７５ ４９９.８３ １ ３５６.２６ ８９ ３６０.９８ ０.０７ ０.０３ ０

福建省 ３０.９２ ０ ９５.３２ ７９９.９０ ９５ ５３７.６５ ０ ０ ０

江西省 ２４６.４５ ０ １００.２６ １ ５８７.２５ ４５ ４２３.５４ ０ ０ ０

山东省 ３８０.６０ ９２６.１８ ８７５.２３ ２ ９８５.６０ ２１６ ８６９.９４ ０.７１ ０.２７ ０

河南省 ３７３.４１ ２６０.１１ １ ４７３.９６ ４ ３３７.１５ ９２ ７６７.２８ ０.９１ ０.３５ ０

湖北省 ２４１.０９ ０ ５４６.７９ ２ ５２１.８０ ５３ ２４４.８２ ０.３５ ０.０２ ０

湖南省 ３８５.４０ ０ ６６８.３０ ３ ８２２.００ ４２ ４７６.７０ １.３６ ０.０８ ０

广东省 １２０.５６ ０ ９２.９６ ２ ０２４.２６ １０９ ２４６.８４ ０ ０ ０

广西壮族自治区 ３２８.５７ ０.６２ ２２２.８８ ２ ２９８.２８ ８４ ９２９.５２ １８.７７ ３.３３ ０

海南省 ５４.４６ ０.１０ ６８.７５ ３８２.４３ １６ ０１１.４８ ０ ０ ０

重庆市 １０３.６９ ０.１７ ３２２.９９ １ １６７.１９ ２１ ３４９.１７ １.４１ ０.４３ ０

四川省 ８２４.３０ １５９.４０ １ ３０３.５０ ４ ２５８.４７ ６６ ０７０.９６ ７４.３１ ８.９１ ０

贵州省 ４６５.３２ ２２.４８ ３７９.０５ １ ５４９.３０ １１ ７５９.６２ １７.０９ ０.４５ ０

云南省 ８１１.９０ ９３.６０ １ １７５.２５ ３ ０５５.５３ ２６ ０９２.９１ １４.２５ ２０.１９ ０

西藏自治区 ６０８.４０ ６８０.３２ ３６６.８２ ３８.７９ ２８４.３６ ２７.７３ １.２２ ０

陕西省 １４９.８７ １５１.０３ ７１５.７３ ８３９.０４ ５ ７９１.５４ ０.２３ ０.３６ ０

甘肃省 ４４０.４０ １ ４７８.５４ ４０７.３５ ５４５.２０ ３ ６４５.００ １１.７３ １４.９６ ２.９９

青海省 ５１４.３３ １ １５６.０５ １８０.０２ ７８.１８ ４９４.０６ １１.５９ ０.１４ １.１２

宁夏回族自治区 １２４.６４ ４２７.１１ １０７.１７ ７３.７５ １ ８４８.６５ ０.１１ ０.２２ ０.０３

新疆维吾尔自治区 ４５７.１５ ３ ６０１.６７ ５５８.００ ３３５.７９ ８ ５６６.２６ ７２.９５ ０.０５ １２.３６

２　 结果与分析

２.１　 全国农用地氧化亚氮排放量

２０１８ 年全国种植业农用地氧化亚氮排放量为

４.５９７×１０５ ｔꎬ直接排放占据绝对地位ꎬ其中化肥施用

途径的氧化亚氮排放量占 ８８􀆰 ３４％ꎬ秸秆还田途径的

氧化亚氮排放量占 １１􀆰 ２８％ꎬ间接排放量仅占 ０􀆰 ３８％ꎮ
从区域排放角度分析种植业氧化亚氮直接排放量可

知ꎬ中南地区排放量最高ꎬ占排放总量的 ３３􀆰 ６１％ꎬ其
中以河南和两广地区为主要排放省份ꎬ但从国家统计

局粮食产量的数据看ꎬ中南地区的粮食产量仅占全国

的 ２３􀆰 １４％(图 １)ꎬ由此可见该地区排放系数较大ꎬ如
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能科学施肥、把握正确的田间管理措施ꎬ其减排潜力

巨大ꎮ 其次是华东地区ꎬ氧化亚氮直接排放量占总排

放量的 ２５􀆰 ９５％ꎬ其中江苏和安徽两省氧化亚氮直接

排放量占华东地区氧化亚氮直接排放量的 ５０􀆰 ００％以

上ꎮ 东北和西南地区氧化亚氮直接排放量相近ꎬ分别

占总排放量的 １３􀆰 ９２％和 １３􀆰 ０４％ꎬ东北地区氧化亚氮

直接排放量分布较为平均ꎬ西南地区以四川和云南两

省较为突出ꎮ 氧化亚氮直接排放量较少的为华北和

西北地区ꎬ分别仅占总排放量的 ７􀆰 ４３％和 ６􀆰 ０４％ꎮ 从

省域角度看ꎬ河南省氧化亚氮直接排放量最高ꎬ广西

次之ꎬ其中河南省以小麦和蔬菜为主要种植农作物并

且产量在全国范围内领先ꎬ随之带来的化肥投入量也

较高ꎬ尤其是蔬菜的化肥过量投入现象更为明显ꎬ合
理施肥、发展精准农业是重要的减排手段ꎬ而广西则

是由于其排放因子较高ꎬ从而造成排放量较大ꎮ 氧化

亚氮的间接排放与直接排放情况相似ꎬ从区域排放角

度看ꎬ中南地区和华东地区氧化亚氮间接排放量最

大ꎬ分别占总排放量的 ３１􀆰 ２４％和 ２５􀆰 １８％ꎬ其中以山

东省、河南省及两广地区最为突出ꎬ这 ４ 个省份的氧

化亚氮间接排放量占总排放量的 ４ 成以上ꎮ 西南和

东北地区氧化亚氮间接排放量接近ꎬ分别占总排放量

的 １４􀆰 ７１％、１３􀆰 ０１％ꎬ其中西南地区仍以四川省和云

南省为主要排放省份ꎬ而东北地区排放量相对均衡ꎮ
华北和西北地区氧化亚氮间接排放量较低ꎬ分别占总

排放量的 ８􀆰 ９３％、５􀆰 ９３％(图 ２)ꎮ 虽然氧化亚氮的间

接总排放量不高ꎬ但氮沉降和氮淋溶对酸雨和地下水

硝酸盐含量升高有重要影响ꎬ亦不可忽略ꎮ 综上所

述ꎬ造成种植业氧化亚氮排放量大的主要原因是氮肥

的大量施用ꎮ
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图 １　 ２０１８ 年各省份种植业农用地氧化亚氮(Ｎ２Ｏ)直接排放量
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２.２　 全国畜禽粪便管理过程中估算的氧化亚氮排

放量

　 　 由图 ３ 可以看出ꎬ２０１８ 年全国畜禽粪便管理的

氧化亚氮排放量为２.７３６×１０５ ｔꎮ 从区域排放角度

看ꎬ畜禽粪便管理过程中估算的氧化亚氮排放量空

间分布与种植业农用地氧化亚氮排放量的空间分布

相似ꎬ同样表现为中南地区排放量最高ꎬ占总排放量

的 ２６􀆰 ２４％ꎬ其中除海南省由于禽畜数量较少外ꎬ其
余各省份的排放量相差不大ꎮ 其次为华东地区ꎬ其
中山东省占 ４２􀆰 ００％ꎬ为最主要的排放省份ꎮ 之后

依次为西南、华北和东北地区ꎬ其中西南地区氧化亚

氮排放量占 １８􀆰 ２１％ꎬ以四川省与云南省排放量较

高ꎮ 华北和东北地区氧化亚氮排放量相近ꎬ分别占

总排放量的 １２􀆰 １０％和 １１􀆰 １０％ꎬ其中河北省、内蒙

古自治区和辽宁省为主要排放省份ꎮ 西北地区氧化

亚氮排放量最少ꎬ仅占总排放量的 ８􀆰 ７８％ꎮ 从省级

角度看ꎬ山东省作为家禽第一大省ꎬ家禽饲养量较

高ꎬ氧化亚氮排放量突出ꎬ紧随其后的河南省、四川

省都是重要的猪肉产地ꎬ这 ３ 个省份的氧化亚氮排

放量便占总排放量的 ２３􀆰 ７８％ꎮ
从畜禽种类角度看ꎬ家禽养殖产生粪便中的氧

化亚氮排放量最高ꎬ占总排放量的 ３３􀆰 ４９％ꎬ主要集
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中在山东省ꎻ其次为牛ꎬ粪便Ｎ２Ｏ排放量占总排放量

的 ２９􀆰 ２０％ (奶牛 ９􀆰 ５５％ꎬ肉牛 １９􀆰 ６５％)ꎻ猪粪便

Ｎ２Ｏ排放量占总排放量的 ２７􀆰 ６７％ꎬ以河南和四川 ２
省为主要省份ꎻ羊粪便Ｎ２Ｏ排放量占总排放量的

９􀆰 １３％(绵羊 ４􀆰 ８２％ꎬ山羊 ４􀆰 ３１％)ꎬ其中牛羊主要

集中于四川、云南、内蒙古等天然牧草丰富的地区ꎮ
而其他畜禽(马、骡、骆驼)的粪便Ｎ２Ｏ排放量非常

少ꎬ对整体排放量的影响十分有限ꎮ
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图 ２　 各省份种植业农用地氧化亚氮(Ｎ２Ｏ)间接排放量
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图 ３　 各省份畜禽粪便管理过程中估算的氧化亚氮排放量

Ｆｉｇ.３　 Ｅｓｔｉｍａｔｅｄ ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅ ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ ｆｒｏｍ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｍａｎｕｒｅ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｉｎ ｅａｃｈ ｐｒｏｖｉｎｃｅ

２.３　 全国农业系统氧化亚氮排放量

２０１８ 全国农业系统氧化亚氮排放总量为

７.３３３×１０５ ｔꎬ其中以种植业农用地氧化亚氮排放量

为主ꎬ占总排放量的 ６２􀆰 ６９％ꎬ可见中国农业系统氧

化亚氮排放主要来自种植业ꎮ 从区域排放量角度

看ꎬ中南地区为氧化亚氮排放量最高的区域ꎬ占总排

放量的 ３０􀆰 ８６％ꎬ原因在于中南地区地理环境优异ꎬ

适合农作物多季生长ꎬ施肥量大ꎬ从而使其氧化亚氮

排放量高ꎬ同时家禽及猪的饲养数量也很大ꎻ其次为

华东地区ꎬ氧化亚氮排放量占总排放量的 ２５􀆰 ０６％ꎬ
其中以山东和安徽 ２ 省排放量最为突出ꎮ 西南地区

氧化 亚 氮 排 放 量 占 总 排 放 量 的 总 排 放 量 的

１４􀆰 ９７％ꎬ其主要原因在于四川省畜牧业相对发达ꎬ
从而在畜禽粪便管理过程中估算的排放量较高ꎮ 之
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后为东北地区ꎬ氧化亚氮排放量占 １２􀆰 ８７％ꎬ东北三

省由于地理位置及发展战略相似ꎬ在氧化亚氮的排

放量方面也相对平均ꎬ其中吉林省略高于其他 ２ 省ꎮ
最后是华北和西北地区ꎬ氧化亚氮排放量分别占总

排放量的 ９􀆰 １７％、７􀆰 ０６％ꎬ其中分别以河北、内蒙古

和陕西、新疆为主要排放省份ꎬ北京和天津等发达地

区排放量相对较少(图 ４)ꎮ
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图 ４　 各省份农业系统氧化亚氮排放量
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３　 讨 论

从种植业农用地氧化亚氮产生机理角度看ꎬ农
用地氧化亚氮的形成途径包括硝化作用、反硝化作

用(生物反硝化、化学反硝化)、硝态氮异化还原为

氨等作用ꎮ 其中最主要的是硝化和反硝化作用ꎬ可
占总排放量的７０％~ ９０％ꎮ 因此控制农用地氧化亚

氮的排放主要在于对硝化作用的抑制ꎬ采用地下滴

灌处理提高微生物活性和通过硝化抑制剂对硝化菌

进行抑制是十分有效的控制措施[１]ꎮ 中国水稻种

植面积大且氧化亚氮的排放系数高ꎬ在进行滴灌时ꎬ
灌溉水的用量也对氧化亚氮的排放具有一定的影

响ꎬ在生产过程中控制灌溉和浅水灌溉的氧化亚氮

排放量比长期灌溉低ꎬ原因在于选择控制和浅水灌

溉可以使硝化作用和反硝化作用交替进行[２２]ꎮ 因

此ꎬ正确的水分管理ꎬ是控制稻田氧化亚氮排放的一

项重要措施ꎮ 湖北省、黑龙江省及华东地区的江苏

省和安徽省均为中国水稻重要产区ꎬ可以重点参考

此措施以减少种植业农用地氧化亚氮排放量ꎮ 从种

植业农用地氧化亚氮排放量评估因子角度看ꎬ由于

中国农作物种植面积大、施肥量高ꎬ而农田氧化亚氮

排放量与氮肥施肥量呈直线正相关关系[２３]ꎬ因此想

要减少农用地氧化亚氮的排放量ꎬ当着重考虑降低

施肥量、提高肥料利用效率以及调整肥料结构ꎬ通过

合理施氮ꎬ在实现提高产量、保持产品质量、保护土

壤与氧化亚氮减排之间寻找平衡点ꎬ从而实现多赢ꎮ
中国农业农村部在«农业农村污染治理攻坚战行动

计划»中已提出 ２０２０ 年实现化肥施用量负增长ꎬ该
政策的提出将为温室气体减排提供新的契机ꎮ 有研

究者指出ꎬ采用尿素深埋方式产生的氧化亚氮排放

量比尿素广播方式少近 ３０％ꎬ同时可以提高近 ４８％
的净生态效益[２４]ꎮ Ｘｉａ 等[２５]研究发现ꎬ采用测土配

方法合理施用氮肥可有效降低 ３１􀆰 ２０％氧化亚氮排

放量ꎬ同时可提升农民 ２􀆰 ９０％的净收益ꎬ采用少量

多次施肥的方式ꎬ不但能够有效避免氮流失ꎬ还可以

提高作物产量ꎮ 因此ꎬ合理地控制施肥的时期和方

法ꎬ找寻适合的种植模式ꎬ对氧化亚氮的减排和氮素

利用率的提高有很大的帮助ꎬ还可以有效增加农户

效益[２６]ꎮ 中国南方地区多季种植水稻及各类蔬

菜[２７￣２９]ꎬ不仅施肥量大而且高温会造成肥料氨挥发

增强ꎬ因此选择正确的施肥时间和方法尤为重要ꎮ
另一方面ꎬ使用有机肥、添加氮肥增效剂及生物质炭

也是一种降低土壤氧化亚氮排放量的有效手段ꎮ 生

物质炭可以降低氧化亚氮排放量达 ５４％ꎬ其主要原
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理在于其氧化还原能力可以将氧化亚氮还原为氮

气ꎬ从而降低排放量[３０￣３１]ꎮ
畜禽粪便管理中的氧化亚氮排放主要源于前期

储存和处理的堆肥状态下硝化和反硝化过程ꎮ 从畜

禽种类角度看ꎬ不同种类畜禽的排泄物含氮量差异

很大ꎬ从而造成排放量也有很大区别ꎬ奶牛、非奶牛、
山羊和猪每年每头氮排泄量分别为６０~１００ ｋｇ、４０~
７０ ｋｇ、１２~２０ ｋｇ 和１６~２０ ｋｇ[３２]ꎮ 同时ꎬ从排放因子

角度也可以看出ꎬ牛羊的排放因子要明显高于其他

动物ꎬ其中奶牛的排放因子更是远高于其他动物ꎬ而
中国湖南省、湖北省及草原牧区均为牛羊主要供给

区ꎮ 因此适当地调整养殖结构ꎬ选择排放因子低的

畜禽显然更有利于氧化亚氮的减排ꎮ 从国际研究数

据来看ꎬ俄罗斯畜禽供给与中国相似ꎬ以自给自足为

主ꎬ２０１９ 年其人口约为１􀆰 ４×１０８ 人ꎬ猪牛羊的养殖量

约为６.６００×１０７ 头ꎬ且猪牛羊比例大致相同ꎬ而中国

目前人口约为俄罗斯的 １０ 倍ꎬ猪牛羊的养殖量接近

８×１０８ 头ꎬ但猪牛羊数量比却高达７ ∶ １ ∶ ５[３３]ꎮ 可

见中国的猪牛羊养殖结构与国际趋势还有很大差

距ꎮ 尤其是非洲猪瘟疫情带来的影响正在纵深改变

全球动物蛋白产业链和供应链的格局ꎬ全球猪肉产

量骤降而禽肉产量飙升ꎬ未来牛羊养殖量将迅速增

长ꎬ但从氧化亚氮排放角度来看牛羊养殖数量的增

加对畜禽氧化亚氮排放的影响将十分显著ꎮ 因此ꎬ
考虑到中国畜牧业实际需要及发展趋势ꎬ从产生机

理角度着手实现低碳减排将更加可行ꎬ改变存储环

境和处理方式是一种降低氧化亚氮排放量的有效手

段ꎮ 周静等[３４]的研究结果表明ꎬ厌氧条件下储存粪

便氧化亚氮的排放量要远远低于固定存储和放牧条

件下的排放量ꎮ 同时ꎬ探索种养结合、实施畜禽粪便

还田也是控制温室气体排放的重要保障性措施[３５]ꎮ
Ｘｕ 等[３６]研究发现ꎬ采用还田稻鸭共作模式可以使

全球增温潜势(ＧＷＰ)降低８％~１２％ꎮ
天气情况、温度、土壤和水质状况对于农业系统

氧化亚氮排放均具有一定的影响[３７]ꎬ但其相对难以

控制ꎮ 因此因地制宜选择适合当地实际情况的种养

模式ꎬ制定有效的管理措施是减排的关键ꎮ 同时ꎬ由
于目前中国各省份及县(区)的详细数据获取较为

困难ꎬ考虑到中国种植模式多样、参数因子不准确等

现实因素ꎬ都对氧化亚氮的评估造成一定的影响和

不确定性ꎮ 因此ꎬ本研究综合了多篇文献[１０ꎬ３８￣４０] 的

参数因子以确保估算结果的相对准确性ꎮ 已有研究

结果表明ꎬ中国农业系统氧化亚氮的排放量多年来

一直在７.０×１０５ ｔ 至１.０３×１０６ ｔ 之间波动[３８]ꎬ随着中

国减排措施和力度的不断加强ꎬ２０１５ 年之后一直于

排放区间内低位运行ꎬ本研究结果与该研究趋势相

同ꎮ

４　 结 论

本研究采用 ＩＰＣＣ 推荐方法ꎬ结合官方统计数

据ꎬ对全国各区域农作物种植及粪便管理所产生的

氧化亚氮排放量进行评估ꎮ 结果表明ꎬ２０１８ 年中国

农业系统氧化亚氮排放量为７.３３３×１０５ ｔꎬ其中种植

业农用地氧化亚氮排放量为４.５９７×１０５ ｔꎬ占总排放

量的 ６２􀆰 ６９％ꎬ且以直接排放为主ꎻ畜牧业粪便管理

过程中估算的Ｎ２Ｏ排放量为２.７３６×１０５ ｔꎬ占总排放量

的 ３７􀆰 ３１％ꎮ 从区域排放角度看ꎬ中南地区排放量

最大ꎬ其次为华东、西南和东北地区ꎬ华北和西北地

区排放量最少ꎮ 从种植业管理角度看ꎬ合理施氮是

关键ꎬ抑制化肥硝化作用和控制施肥时间ꎬ采用更为

合理有效的灌溉模式来实现增产与减排双赢ꎻ采用

生物炭等新材料改善土壤环境也是控制氧化亚氮排

放的一项有效途径ꎮ 在畜禽粪便管理方面ꎬ适当调

整养殖结构是一种有效的低碳措施ꎬ但考虑到国家

养殖业的实际需求和国际形势ꎬ建议主要考虑调整

改善存储环境和改进粪便处理方式ꎬ采用厌氧条件

等方式降低氧化亚氮排放量ꎬ探索种养结合新农业

模式ꎬ从而科学控制氧化亚氮的排放ꎮ
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