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我国自然生态系统氮沉降临界负荷评估1 

黄静文 1, 2，刘磊 3，颜晓元 1, 2，遆超普 1, 2* 

（1. 中国中国科学院南京土壤研究所，土壤与农业可持续发展国家重点实验室，南京 210008；2. 中国科

学院大学，北京 100049；3. 兰州大学资源环境学院，兰州 730000） 

摘要：过量的氮沉降引起了一系列环境问题并导致生物多样性损失，因此评估当前生态系统氮沉降临界负

荷对区域氮管理及其污染控制至关重要。利用稳态质量平衡法估算了当前我国自然生态系统的氮沉降临界

负荷，并与氮沉降数据对比，获取了我国超过氮沉降临界负荷的生态系统空间分布情况。结果表明，6%

的地区氮沉降临界负荷大于 56 kg·（hm2·a）-1，67%的地区氮沉降临界负荷在 14~56 kg·（hm2·a）-1之间，

27%的地区氮沉降临界负荷小于 14 kg·（hm2·a）-1。氮沉降临界负荷较高的区域主要分布在青藏高原东部、

内蒙古东北部和南部部分地区。氮沉降临界负荷较低的区域主要分布在青藏高原西部、西北地区和东南部

分地区。氮沉降超过临界负荷的区域约占我国的 21%，主要分布在东南和东北部分地区。东北、西北和青

藏高原地区超临界负荷值普遍低于 14 kg·（hm2·a）-1。因此，未来这些超过氮沉降临界负荷地区的氮素管

理和控制更为值得关注。 

关键词：氮沉降；临界负荷；超临界负荷；盐基阳离子沉降量；稳态质量平衡法 
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Assessment of Critical Loads of Nitrogen Deposition in Natural Ecosystems of 

China 

HUANG Jing-wen1, 2, LIU Lei3, YAN Xiao-yuan1, 2, TI Chao-pu1, 2* 

(1. State Key Laboratory of Soil and Sustainable Agriculture, Institute of Soil Science, Chinese Academy of Sciences, 

Nanjing 210008, China; 2. University of Chinese Academy of Sciences, Beijing 100049, China; 3. College of Earth 

and Environmental Sciences, Lanzhou University, Lanzhou 730000, China)  

Abstract: Excessive nitrogen(N) deposition causes a series of environmental problems, including biodiversity loss. 

Therefore, assessing current N deposition thresholds of natural ecosystem is critical for regional N management and 

pollution control. In this study, the critical loads of N deposition in China mainland were estimated using the steady-

state mass balance method, and the spatial distribution of ecosystems exceeded the critical load was evaluated. The 

results showed that areas with critical loads of N deposition higher than 56, in the range of 14-56, and lower than 14 
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kg·（hm2·a）-1 accounted for 6%, 67%, and 27% of China, respectively. The areas with higher critical loads of N 

deposition were mainly distributed in eastern Tibetan Plateau, northeastern Inner Mongolia and parts of the south 

China. Lower critical loads of N deposition were mainly distributed in western Tibetan Plateau, northwest China and 

parts of southeast China. Moreover, the areas where N deposition exceeded the critical loads accounted for 21% of 

China mainland, mainly distributed in southeast and northeast China. The exceedances of critical loads of N 

deposition in northeast, northwest China and Qinghai-Tibet Plateau were generally lower than 14 kg·（hm2·a）-1. 

Therefore, the management and control of N in these areas that exceeding the critical load of deposition is more 

worthy of attention in the future. 

Key words: nitrogen deposition; critical load; exceedances of critical load; base cations deposition; steady-state 

mass balance method 

工业革命以来，剧烈的人为活动产生了大量的活性氮，改变了区域和全球尺度氮的供

应与循环[1]。尤其是大量含氮化合物排放到大气中，经过一系列的物理化学转化迁移过程

之后会重新以干湿沉降的方式返回到陆地和水体，引起生态系统生产力降低、土壤酸化、

地表水富营养化、地下水硝酸盐增加、生物多样性损失和土壤及沿海水域 N2O 排放增加等

一系列环境问题，并进一步危害人体和生态系统健康，造成巨大的经济损失[2~5]。我国是世

界上氮沉降量最大的国家，约占全球氮沉降总量的近 20%[6]。尽管近年来随着“大气污染

防治行动计划”、“化肥农药使用量零增长行动”和“打赢蓝天保卫战三年行动计划”等行

动计划的推行与实施，大气氮沉降量有所降低，如 2016—2018年间我国总氮沉降与 1996—

2000 年间相比下降了 45%[7]，但如何更好的管理和控制氮沉降，降低其环境污染，仍需进

一步综合评价当前氮沉降对生态系统的影响。 

目前通常利用临界负荷来衡量氮沉降对生态系统影响的差异。根据 Nilsson[8]的研究，

临界负荷被定义为不会引起对最敏感的生态系统造成长期有害影响的化学变化的最高负荷。

早在 20 世纪 80 年代欧美国家就利用临界负荷对硫沉降和氮沉降进行了控制和减排，并为

《远距离越境空气污染公约》各缔约国提供科学的评估和减排方案[9]。随后，我国也利用

临界负荷的方法来评价酸沉降或氮沉降对生态系统的影响。叶雪梅等[10]和谢邵东等[11]分别

利用动态模型 MAGIC 分别计算了我国不同地区的酸沉降临界负荷；Liu 等[12]首次总结了我

国部分森林和草地的经验临界负荷；段雷[13]在系统研究土壤风化速率以及植被对氮和盐基

阳离子吸收速率等重要参数的基础上用稳态质量平衡法开展我国的酸沉降临界负荷区划。

近年来也有其他研究在陆地生态系统和水生生态系统展开了氮和硫的临界负荷估算，为氮

污染治理和酸沉降控制提供了科学依据[14~17]。 
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常用的临界负荷估算方法有动态模型法、经验法和稳态质量平衡法等[9, 18, 19]。其中稳

态质量平衡法主要是通过数学方程将化学标准(临界限值)与最大沉降量联系起来，从而确

定对环境中特定敏感元素不产生显著影响的最大氮沉降量[9]。该方法只考虑生态系统在稳

定状态下的情况，而不考虑其动态过程，因而计算过程简化，所需参数相对较少，被广泛

用于陆地生态系统临界负荷的计算。如前所述，近年来我国持续加大空气环境质量治理力

度，有效地降低了氮沉降，但缺乏当前条件下我国氮沉降临界负荷的研究，目前我国氮沉

降是否存在生态环境风险尚不清楚。因此，为了更好地评估当前减排政策和措施下我国氮

沉降对生态系统的危害和临界负荷，基于前人的基础，本研究通过对盐基阳离子沉降量和

氮沉降通量等数据进行更新，估算了当前我国自然生态系统氮沉降临界负荷，并分析了当

前氮沉降情况下超过氮沉降临界负荷的生态系统分布情况，以期为进一步控制氮污染提供

参考。 

1 氮沉降临界负荷估算方法 

1.1 基本原理 

本研究选用稳态质量平衡法估算我国自然生态系统氮沉降临界负荷，该方法的基本原

理是平衡氮沉降与暴露于氮沉降的生态系统对氮输入的缓冲能力从而保证不对生态系统内

外产生有害影响[9]。用稳态质量平衡法估算酸化氮临界负荷和营养氮临界负荷，其推导公

式如下：  

 CL(S) + CL(N)=BCdep
*  + BCw − Bcu+ Ni + Nu+Nde − ANCle,crit （1） 

 CLmax(S) = BCdep
*  + BCw − Bcu − ANCle,crit （2） 

 CLmax(N)= Ni + Nu+ 
CLmax(S)

1− fde

 （3） 

 CLnut(N)= Ni+ Nu+ 
Nle,crit

1− fde

 （4） 

 CL(N)= min{CLmax (N) , CLnut(N)} （5） 

利用当前氮沉降（Ndep）与氮沉降临界负荷差减可以得到氮沉降超临界负荷，它指示

了氮沉降安全阈值的超标，可能会对生态环境产生不利影响，其计算式如下： 

 𝐸𝑥(N) = Ndep − CL(N) （6） 

式中，CLmax(S)、CLmax(N)、CLnut(N)、CL (N) 和 Ex(N) 分别为硫沉降临界负荷、酸化氮临

界负荷、营养氮临界负荷、氮沉降临界负荷和氮沉降超临界负荷，其中，Ndep 通过化学传

输模型（GEOS-Chem）估算，具体计算过程参见文献[6]； BC*
dep（BC = Ca2+ + Mg2+ + Na+ 
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+ K+）为经过海盐校正后的盐基阳离子沉降量；BCw 为土壤风化产生盐基阳离子的速率，

Bcu（Bc = Ca2+ + Mg2+ + K+）为植物吸收盐基阳离子的速率；fde为反硝化率；Ni为氮矿化速

率；Nu 为植物吸收氮的速率；Nde 为氮的反硝化速率；Ndep 为当前氮沉降；Nle,crit 为临界氮

淋溶速率；ANCle,crit为临界碱度淋溶速率, 其计算式如下:  

ANCle,crit= max{ − Q2 3⁄ × (1.5× 
BCdep

* + BCw−Bcu

Kgibb× (Bc Al⁄ )crit 

)
1 3⁄

−  1.5 × 
BCdep

* + BCw−Bcu

(Bc Al⁄ )crit
  ,  

 − 2 × BCw − Q2 3⁄  × (2 × 
BCw

Kgibb
)

1 3⁄

 } （7） 

式中，Q 为径流量，单位为 m3·（hm2·a）-1，Kgibb 为水铝矿平衡常数，单位为 m6 ·eq-2，

(Bc/Al)crit为临界 Bc 与 Al 的比值。 

氮沉降的输入对生态系统造成的影响包括富营养化和养分失衡，因此氮沉降临界负荷

主要从这两方面进行考虑[20]。根据以上公式，本研究中氮沉降临界负荷选取酸化氮临界负

荷和营养氮临界负荷二者的最小值。 

1.2 数据收集与整理 

计算生态系统的氮沉降临界负荷需要的主要参数包括植被参数、土壤参数和沉降参数

这 3 类。由于缺乏相关数据，本研究不包含中国香港特别行政区、澳门特别行政区和台湾。 

1.2.1 植被参数 

所需的植被参数主要有植被对盐基阳离子和氮的吸收速率与临界化学值。植被对氮和

盐基阳离子的吸收速率是通过不同植被类型生产力乘以相应元素含量估算得出的。段雷等

[13]根据我国植被的初级生产力和植物的元素化学成分估算了我国主要植被类型的盐基阳离

子和氮吸收速率。根据已有的研究成果，结合植被类型分布，进而可以获取我国植被对盐

基阳离子和氮的吸收速率。 

生态系统的临界化学值是衡量酸沉降对生态系统中某种指示生物产生危害作用时的化

学标准，包括临界碱度淋溶速率（ANCle,crit）和临界氮淋溶速率（Nle,crit）。其中，临界碱度

淋溶速率可以通过盐基阳离子与铝离子的临界浓度比 (Bc/Al)crit 或原生矿物风化产生铝的速

率来计算，其值主要参考已有研究的结果[13]。在本研究中，临界碱度淋溶速率取盐基阳离

子与铝离子的临界浓度比 (Bc/Al)crit 和风化铝速率二者中的较大值。而临界氮淋溶主要考虑

到土壤氮素的流失，土壤中过量的氮会通过淋溶流失到水体中，引起水体富营养化。我国

不同植被临界氮淋溶速率参考文献[13]。  

除此之外，干沉降因子 fDD 也与植被类型有关，有研究表明[21]，不同植被类型的干降
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因子不同。根据我国之前的研究，植被的干沉降因子：阔叶林取 0.75；针叶林取 1.55；针

阔叶混交林取 1.15；开阔地（除森林外的其他植被）取 1.87[22]。 

1.2.2 土壤参数 

土壤参数包括氮矿化速率、水铝矿平衡常数、反硝化率和土壤风化速率。本研究中以

上参数主要参考经验值或文献[13,17]的值。其中，土壤风化速率由于受温度影响，可以利

用以下公式对其进行校正： 

 BCw= BCw0∙ exp (
3600

281
−

3600

273 + t 
)  （8） 

式中，BCw 为土壤风化速率；BCw0 为土壤风化速率初值，由文献[13]给出；t 为年平均气温，

单位为℃。 

1.2.3 沉降参数 

盐基阳离子对酸沉降具有缓冲作用，是临界负荷计算中一个重要部分。本研究收集了

2015 年以来我国各个地区降水中盐基阳离子的浓度及其组分 Ca2+、Mg2+、K+和 Na+的浓度。

共收集了 69 篇文献 91 条数据，数据点分布情况如图 1 所示。盐基阳离子的总沉降量是干

沉降量和湿沉降量的总和，计算公式如下： 

 BCWD= p∙
[BC]

10
5  （9） 

 BCTD= (1 + f
DD

)∙BCWD （10） 

式中，BCWD为盐基阳离子的湿沉降量；BCTD为盐基阳离子总沉降量；[BC]为降水中的盐

基阳离子浓度，单位为 μeq·L-1；p 为降雨量，单位为 mm。由于降水中有部分离子来自于

海洋，所以用 Cl-进行海盐校正。表 1 显示了本研究获取的我国各地区盐基阳离子湿沉降浓

度范围。 

1.2.4 其他参数 

除以上 3 类参数外，计算所需的气象数据，如我国年平均气温和年平均降雨量数据来

自中国科学院地理科学与资源研究所资源环境科学与数据中心；径流数据来自国家青藏高

原科学数据中心“一带一路”沿线国家径流系数和径流深数据（2015 年）[23]。 
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本文出现的地图均基于自然资源部标准地图服务网站下载的审图号为 GS(2019)1822 号的标准地图制作 

图 1 盐基阳离子沉降数据点分布情况 

Fig. 1 Sampling sites of base cations deposition in China  

表 1 2015—2020 年间我国各地区盐基阳离子湿沉降浓度范围/μeq·L-1 

Table 1 Concentration range of wet base cations deposition in China mainland from 2015 to 2020 /μeq·L-1 

地区          数据点数量 Ca2+ Mg2+ Na+ K+ BC 

东北 3 57.32~97.17 8.00~66.86 14.20~39.91 6.20~15.04 85.70~418.98 

华北 12 54.50~403.00 14.17~51.00 8.26~34.00 3.33~14.00 80.26~502.00 

华中 8 16.00~134.50 4.50~16.10 3.04~18.30 1.79~15.40 25.33~184.30 

华东 22 1.37~309.00 7.09~73.30 0.88~183.90 0.53~41.30 9.87~607.50 

华南 12 7.48~199.10 2.00~9.20 7.18~12.20 1.91~3.50 7.97~13.60 

西南 12 37.60~156.00 4.70~38.00 1.57~52.00 11.75~27.00 55.61~273.00 

西北 22 21.91~737.30 1.92~97.10 9.47~95.70 2.30~70.30 35.60~1000.40 

1.2.5  数据处理 

利用地理信息系统软件ArcGIS10.8.0（ESRI, Redlands, USA）对输入参数进行处理。将

各土壤参数和植被参数作为属性分别连接到土壤类型分布图和植被类型分布图中。土壤数

据 来 源 于 国 家 科 技 基 础 条 件 平 台 国 家−地 球 系 统 科 学 数 据 中 心-土 壤 分 中 心

(http://soil.geodata.cn)。植被数据来源于国家青藏高原科学数据中心(http://data.tpdc.ac.cn)。

将沉降参数连接到中国省份区划图中。为了便于数据运算，首先将矢量数据转化成栅格数

据，得到各参数的栅格图层，最后利用栅格计算器进行计算。本研究中栅格图层空间分辨
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率均为 0.1°×0.1°。 

2 结果与分析 

2.1 盐基阳离子湿沉降量 

2015~2020年间，我国盐基阳离子沉降量的平均值为 1.63 keq·（hm2·a）-1。Ca2+、Mg2+、

Na+和 K+的沉降量平均值分别为 1.07、0.23、0.21 和 0.12 keq·（hm2·a）-1，分别占盐基阳离

子沉降总量的 66%、14%、13%和 7%。不同地区盐基阳离子沉降量有所差异。如图 2 所示，

华中地区盐基阳离子沉降最高，为 2.84 keq·（hm2·a）-1，其次是华东地区[2.21 keq·（hm2·a）

-1]和华北地区[1.78 keq·（hm2·a）-1]，而西北和华南地区盐基阳离子沉降量较低，分别是

1.06 keq·（hm2·a）-1 和 0.88 keq·（hm2·a）-1。盐基阳离子各组分的空间分布格局也不同，

Ca2+沉降较高的地区主要集中在华中和华北地区；在我国东部和南部地区Na+沉降最高；而

华东和华中地区Mg2+沉降最高；对K+来说，除了华东和华中地区外，在西南地区的沉降也

比较明显。 

 

 

图 2 2015~2020年间我国盐基阳离子湿沉降分布 

Fig. 2 Distribution of deposition of wet base cations in China from 2015 to 2020 

2.2 氮沉降临界负荷 

根据以上方法计算得出我国自然生态系统酸化氮临界负荷和营养氮临界负荷中，营养

氮临界负荷小于酸化氮临界负荷，因此为了保证生态系统不受其中任何一种危害，氮沉降
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临界负荷取营养氮临界负荷。 

我国氮沉降临界负荷除青藏高原部分地区外都在 14 kg·（hm2·a）-1以上，大部分地区

在 14~56 kg·（hm2·a）-1之间（图 3），占我国面积的约 67%。氮沉降临界负荷最高的区域

[高于 56 kg·（hm2·a）-1]主要分布在青藏高原东部、内蒙古东北部和南方部分地区，占我国

面积的约 6%。除此之外，塔里木盆地边缘的荒漠地区和部分高寒地区氮沉降临界负荷也

较高。而氮沉降临界负荷较低的区域主要分布在我国青藏高原西部、西北地区和东南部分

地区，占我国大面积的约 27%。 

 

图 3 我国自然生态系统氮沉降临界负荷 

Fig. 3 Critical load of nitrogen deposition in natural ecosystems in China 

2.3 氮沉降超临界负荷 

当前我国总氮沉降分布（2018 年）如图 4 所示，从中可以看出，我国东南地区氮沉降

高于西北地区。通过当前氮沉降数据与氮沉降临界负荷相差减，可以获取当前超过氮沉降

临界负荷的生态系统空间分布。图 5 显示我国氮沉降超过临界负荷的地区主要在东南部，

部分分布在东北和西南地区，以上地区主要包括湖南、贵州、江西、福建、浙江、广东和

广西等。超临界负荷值主要在 14~28 kg·（hm2·a）-1范围内。东北、西北和青藏高原地区虽

有超临界负荷值零星分布，但都不超过 14 kg·（hm2·a）-1，特别是青海，绝大部分地区氮
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沉降低于临界负荷值。 

 

图 4 当前我国总氮沉降 

Fig. 4 Current nitrogen deposition in China 

 
图 5 我国自然生态系统氮沉降超临界负荷 

Fig. 5 Critical load of exceedances of nitrogen deposition in natural ecosystems in China 
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3 讨论 

3.1 中国盐基阳离子湿沉降及其空间分布 

2015~2020 年我国盐基阳离子沉降量的平均值为 1.63 keq·（hm2·a）-1，该结果与 Zhang 

等[24]的研究结果相比略低，根据他们的估算，2000~2017 年盐基阳离子沉降量平均值为

（2.12 ± 0.46）keq·（hm2·a）-1。大气中的盐基阳离子是由自然源和人类活动共同作用形成

的，它们的主要来源有人为活动（包括工业排放、农业生产以及与建筑和交通运输有关的

排放）、地壳物质风化和海盐气溶胶[24, 25]。工业化的快速发展、城市化进程的推进、土地

利用方式的改变以及大气污染防治政策和措施共同决定了大气盐基阳离子的排放和沉降空

间格局[26]。一方面，我国的北方和东南地区由于发达的城市建设和工业生产，导致人类活

动贡献了大部分的盐基阳离子沉降[27]。Du 等[26]的研究也表明，与干旱和半干旱地区相比，

中国东部和南部地区的盐基阳离子沉降较高。这可能是干旱和半干旱地区的植被恢复以及

东部和南部的人为排放造成的。在所有组分中，Ca2+占的比例最大，其次是 Mg2+。Ca2+和

Mg2+的来源既有沙尘气溶胶的远距离运输，也有城市化和工业化造成的人为源[28]。Zhang

等[24]的研究表明，水泥生产和其他工业过程是 Ca2+的主要人为来源，其中水泥生产的贡献

为 25%，其他工业过程贡献为 61%。Na+沉降在东南沿海地区较高，这是由于海洋是 Na+沉

降的主要来源。除了华中和华东地区，西南地区也包含较多的 K+沉降，主要原因可能是由

于该地区的生物质燃烧和盆地地形不利于大气流动。 

另外，盐基阳离子沉降的减少可能和近年来持续推进的大气污染防治计划有关，如

2018 年国务院发布《打赢蓝天保卫战三年行动计划》，在重点行业重点区域对大气污染物，

特别是颗粒物进行治理计划执行期间空气质量持续改善。以往的研究表明包括盐基阳离子

在内的水溶性无机离子是颗粒物质量浓度增加的重要因素[29]。Zhang 等[24]指出，盐基阳离

子湿沉降的空间格局主要受 PM10和交换性盐基阳离子的影响。根据文献[30,31]，2015年全

国 338 个地级以上城市 ρ（PM10）的年均值为 87 μg·m-3，2020 年 ρ（PM10）的年均值为 56 

μg·m-3，下降了 36%，这也间接证实了盐基阳离子沉降量降低的变化趋势。 

3.2 氮沉降临界负荷的空间分布与影响因素 

本研究显示高氮沉降临界负荷主要出现在青藏高原东部、内蒙古东北部和南方部分地

区，而低氮沉降临界负荷主要分布在青藏高原西部、西北地区和东南部分地区。该空间分

布格局与 Zhao 等[27]对我国 2015 年的氮沉降临界负荷研究结果比较接近，但本研究中甘肃

和内蒙古高原西部地区的氮沉降临界负荷更高，长江中下游平原以南地区氮沉降临界负荷

出现相对较低值。前人对珠江三角洲硫和氮沉降临界负荷的研究表明[32]，珠江三角洲大部
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分地区的氮沉降临界负荷为 1. 0~2. 5 keq·（hm2·a）-1，这与本研究中对应区域的研究结果接

近。氮沉降临界负荷在我国东南地区的分布可能与植被对氮的吸收和地表径流有关。该地

区既有对氮沉降较敏感的针叶林和零星分布的草地，也有较不敏感的灌丛和阔叶林。这些

植被对氮的吸收速率不同，再加上地表径流的差异，从而形成了不同的空间分布格局。总

体来说，我国西北部地区由于较低的植被吸收、降雨和径流量导致其氮沉降临界负荷较低，

而东部和南部大部分地区降水丰富，土壤反硝化速率也较高，因而具有较高的氮沉降临界

负荷[15]。 

除此之外，有研究表明盐基阳离子沉降对氮沉降临界负荷有显著影响[33]。高盐基阳离

子沉降量通过增加土壤中的盐基阳离子汇来提高土壤碱度，从而降低酸化的影响。因此，

盐基阳离子沉降量减少会导致生态系统的酸沉降临界负荷降低[24, 34]。Watmough 等[35]在加

拿大的一项研究也表明，即便在该地区盐基阳离子风化率极低的情况下，高盐基阳离子沉

降也在很大程度上减轻了土壤酸化的风险。然而，出于保护人类健康的目的则必须控制颗

粒物排放。在当前严厉的空气污染控制措施下，未来盐基阳离子沉降量可能会有所下降，

因此需要综合考虑盐基阳离子沉降量对生态系统带来的双重影响。除此之外，Sun 等[36]的

研究表明温度的升高会增加土壤中的盐基阳离子风化、植被对盐基阳离子的吸收和径流，

从而使氮沉降临界负荷升高，这意味着在对氮沉降进行控制的过程中，还应充分考虑温度

因素。 

3.3 不确定性分析  

本研究在收集整理我国的植被、土壤和沉降数据的基础上估算了氮沉降临界负荷，数

据来源的不同可能会造成最终估算结果存在不确定性。如在本研究开展期间植被类型分布

图数据尚未更新，这可能会影响氮沉降临界负荷的空间分布格局。除此之外，临界氮淋溶

速率取决于临界氮浓度值，基于不同的保护对象选取的标准不同，可能会导致氮沉降临界

负荷值有所差异。本研究中根据营养失衡造成的植被改变确定的临界氮沉降速率取值在

0.56~2.94 kg·（hm2·a）-1 范围内，但如果以保护地下水为目标，临界氮淋溶速率通常更高，

从而导致营养氮临界负荷的高估。另外，在盐基阳离子沉降估算中，由于干沉降实测数据

的缺乏，采用干沉降因子对盐基阳离子总沉降量进行了估算，这可能会使得盐基阳离子总

沉降量计算结果存在一定的误差，进而影响氮沉降临界负荷值。 

本研究未能涵盖对水生生态系统氮沉降临界负荷的评估。尽管进入水体的氮沉降会带

来丰富的营养盐，提高浮游植物的初级生产力，但当氮沉降超过水体的临界负荷时，可能

会造成水体酸化，富营养化，藻华和水生生物的缺氧死亡[37]。水生生态系统临界负荷值通
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常相对较小[38]，前人利用经验法、动态法和稳态法对我国不同区域都进行了相关的研究[10, 

39~41]，但国家尺度上的估算还比较缺乏，这可能引起氮沉降临界负荷总量估计的误差，因

此在未来的研究中应加以考虑。 

3.4 氮沉降减排与控制 

有研究表明氮沉降的变化趋势与人为活性氮排放一致[7]，大量含氮化合物排放到大气

中是造成氮沉降不断增加的主要原因。因此，减少氮沉降对生态系统的危害，尤其需要关

注含氮化合物特别是 NOx 和 NHx 的有效控制。近年来在相关政策和措施的实施下，NOx 的

排放有所下降，但 NH3的排放尚未引起足够重视。Zhao 等[42]的研究发现，62%的氮沉降是

来自于 NH3。相关预测结果也表明， NOx沉降减少对氮沉降的改善可能被增加的 NHx沉降

抵消，因此对 NH3排放的控制将是未来氮沉降防治的关键因素[36, 43]。 

农业 NH3排放是我国 NH3排放的重要来源，其中氮肥施用对 NH3排放的贡献约为 30%，

畜禽养殖的贡献约为 50%。本研究表明，不同的肥料来源、增效肥料的使用和田间施用方

式对减少种植体系中的 NH3 排放最为有效。施用硝酸铵、控释肥和深施化肥可分别减少

88.3%、56.8%和 48.0%的 NH3 排放[44]。在畜禽养殖生产过程中，机械通风封闭化圈舍、堆

肥发酵、低蛋白日粮、液态粪污覆盖和粪肥机械深施等，也都可以有效减少 NH3 的排放[45]。

除此之外，在城市化和工业化进程下，汽车尾气、工业排放和城市绿地和湿润地表的 NH3

蒸发可能是 NH3 排放的重要源[46~48]。尽管近年来，我国采取了相当多严厉的政策和措施来

控制 SO2和 NOx的排放[20]，但目前我国有关 NH3排放方面的法规与管理政策仍较为缺乏。 

4 结论 

（1）当前我国盐基阳离子沉降量的平均值为 1.63 keq·（hm2·a）-1。Ca2+、Mg2+、Na+

和 K+的沉降量分别占盐基阳离子沉降总量的 66%、14%、13%和 7%。不同地区盐基阳离子

沉降量有所差异。华中、华北和华东地区盐基阳离子沉降最高，西北和华南地区盐基阳离

子沉降量较低。 

（2）当前我国 67%的地区氮沉降临界负荷在 14~56 kg·（hm2·a）-1 范围内， 27%的地

区小于 14 kg·（hm2·a）-1，6%的地区大于 56 kg·（hm2·a）-1。氮沉降临界负荷较高的区域

主要分布在华北、华中、东北部分地区和四川盆地部分地区，而西北地区、青藏高原和南

部部分地区较低。 

（3）我国氮沉降超过临界负荷的区域约占 21%，主要分布在我国东南部和东北部分地

区。超过临界负荷的范围大部分在 14~28 kg·（hm2·a）-1范围内。东北、西北和青藏高原地

区超临界负荷值不超过 14 kg·（hm2·a）-1。 
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