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【摘 要】：针对农业农村氮过量使用产生的环境污染问题，本研究采用物质流分析和空间分析方法，评估长江

经济带农业种植-消费系统氮流时空格局演化规律及驱动机制。结果表明，1998 年无机氮肥的输入量为

108.85×108kgN，而后以 1.14%的速度增长，2012 年无机氮肥施用量开始减少，2018 年低于 1998 年水平，但无机

肥施用仍是长江经济带农业种植子系统氮输入的主要来源，为其他路径氮输入总量的 1.6 倍。通过作物收获形式输

出系统的有效氮量，并未受氮素输入波动的影响，2018年作物收获量分别比 1998 年和 2008 年高 18.97%和 25.71%。

近几年长江经济带生猪的养殖量有下降的趋势，但是受粪便及垃圾还田率下降的影响，居民及养殖区向环境的氮排

放并没有明显减少。受长江经济带城镇化进程的加快以及农村人居环境整治的影响，通过污水直排的氮排放量呈现

减少的趋势。无机氮肥施用、粪便和垃圾的产生、大气沉降、秸秆还田、污水直排和灌溉等氮流路径对氮径流流失

的年均贡献比分别为 0.53、0.28、0.11、0.04、0.02 和 0.01，随着时间的变化，每条路径对氮流失量影响的趋势

呈现差异，粪便和垃圾的产生对系统内氮流失的贡献比由 1998 年的 0.33，下降到 2018 年的 0.26。从空间上来看，

四川省贯穿东北到西南的中部地区、浙江省中南部的大部分地区、重庆市东北和东南地区、以及云南省大部分地区

都属于氮流失的高风险区，分别占本省（市）面积的 22.83%、22.10%、21.80%和 25.14%，以上省份累积在土壤中

的剩余氮素约有 20%通过氮径流损失，极易造成水体的富营养化。 

【关键词】：面源污染 物质流分析 空间分析 时空格局演化 驱动机制 

氮素的适量供给是保证粮食增产和人类健康的基础，然而氮过量使用造成的环境污染则是当今世界面临主要环境污染问题

之一。农业种植-消费系统是氮素循环最主要的驱动系统，氮在该系统的利用和去向直接关系到动植物生产性能、人类健康和环

境效应[1,2]。 

收支平衡法是相关学者对氮素开展定量研究较早且较为广泛的手段[3,4,5]，不同学者开展了全球/国家/流域尺度的复杂社会经

济系统的氮素流动研究[3,6,7,8]，并总结得出了较为成熟的氮平衡核算指南[9]。 

收支平衡法为不同种植活动下的氮素损失核算提供了有力支持，但在早期的研究尺度上主要关注整体氮素平衡，不足以定

量反映各类活动对氮循环全过程的依赖以及氮流之间的内在联系[10]。 
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为了弥补该不足，Sokka 等（2004）引入了物质流分析的思想[11]，该成果的突出贡献是将“过程”的概念引入收支平衡分析

中来，对于推动该领域的发展起到了重要作用。 

而后，基于氮素的物质流分析研究在全球、国家、城市与相关部门层面迅速开展，多数研究在对已有的氮素流动模型构建

和完善的基础上，阐明了氮素流动的现状及其历史变化，揭示了不同层面人类活动导致的氮流失量及阈值，为揭示氮素流动特

征及调控机制奠定了坚实的基础[12,13,14,15]。 

随着空间化技术的发展，将氮素物质流分析由“过程”进一步落实到“空间”，是其最终的应用目标[16]，然而，以“黑箱

假设”为代表的系统思维作为一种简化途径，虽有效整合了“生产-消费-排放”氮素纵向流动过程，但缺少了氮素空间分异性

的阐释。 

3S 技术的发展极大推动了流域内活动类型解析及其空间格局分布的研究，很大程度上有助于辨识氮素的时空分布格局，进

而有针对性地提高不同区域氮素利用效率，达到减少其对环境污染的目的[14]。 

目前已有将土地利用变化这一空间因子纳入到营养元素物质流分析过程的研究
[17,18,19]

，推动了物质流方法在空间上的延伸和

应用。 

然而，氮素由种植-消费系统进入自然系统的过程较为复杂，不仅受土地利用类型等单一因子的制约，还受降雨、土壤类型、

气温、地势地形等一系列地理和气候因素的影响。 

以往研究也有考虑地域边界或者土地利用类型的空间化过程
[20,21]

，但是并未真正做到氮素向自然系统流动的时空解析与追

踪，相应给不同层面的氮流调控造成一定困难[22]。 

总体来说，在农业种植-消费系统氮素物质流分析方面，初步形成了基于“过程”概念的物质流分析框架，但该框架中缺少

氮流时空格局分布的深入研究，其分析结果虽可追溯排入环境氮素的源头，却无空间定位追踪的作用，影响氮污染减排措施的

实施和氮流优化调控决策的制定。 

本研究将物质流分析技术的“过程”性在“空间”上进行延伸，以长江经济带农业种植-消费系统氮素流动过程为研究对

象，综合考虑多因素影响设计空间分配方案，刻画长江经济带农业种植-消费系统氮排放的时空格局演化。 

从活动水平和自然因子入手解析氮流格局演变的主导影响因子，该成果为减少种植-消费系统氮排放提供决策依据，对于长

江经济带农业面源污染控制和流域水环境管理具有重要的现实意义。 

1 材料与方法 

1.1 研究区概述 

长江经济带横跨我国西南、华中和华东三大经济区（图 1），覆盖上海、江苏、浙江、安徽、江西、湖北、湖南、重庆、四

川、云南、贵州等 11省（市），面积约 205 万平方公里，占全国的 21%。 

长江经济带河流水系发达，经济和人口相对集中，是重要的粮油、畜禽和水产品等主产区，2019年沿江11省（市）人口占

全国 43%，农林牧渔业生产总值占 42%，粮食、肉类和水产品产量分别占 36%、42%和 39%。 
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2018 年，长江经济带氮肥施用量 829 万吨（折纯量），占全国总量的 40%，耕地单位面积使用量 18.5g·m-2，比全国平均水

平高 1.8g·m-2的水平。 

2018 年生猪出栏超过 3.4 亿头，约占全国的 50%左右，大量畜禽粪污没有及时处理和利用，农村垃圾污水治理在大部分地

区仍然没有得到有效解决。 

2018 年，发展改革委和生态环境部等部委制定了《关于加快推进长江经济带农业面源污染治理的指导意见》，指出农业农村

面源污染仍是长江水体污染的重要来源之一。 

 

图 1长江经济带地理位置图 

1.2 研究方法 

1.2.1 物质流分析框架 

本研究在 Pang等（2018）研究的基础上[23]，构建长江经济带种植-消费系统物质流分析框架模型，农业种植-消费系统与环

境（大气、地表水和地下水）之间存在频繁的氮交换过程，进一步将系统细化为消费子系统（居民排泄、畜禽排泄、生活污水

和生活垃圾）、种植子系统、大气、地表水、地下水、土壤和市场（图 2）。 
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氮素通过大气沉降、无机氮肥施用、生物固氮、有机氮肥施用和灌溉等人为和自然的途径进入种植子系统，一部分氮素通

过作物收获的形式离开系统，另外一部分氮素通过秸秆燃烧、氨挥发等过程进入大气，累积在土壤中过量的氮素经过径流、淋

洗等过程进入水体，还有一部分暂时存贮在土壤氮库中。 

消费子系统中未经还田处理的人畜粪便、垃圾等随意堆放，在地理、气象等条件合适的情况下进入生态环境中，同时还存

在农村生活污水直接排放的情况。本研究空间边界设定为长江流域内的种植区和农村居民及养殖区；时间边界为1998—2018年。 

 

图 2农业种植-消费系统氮循环框架模型 

注：图中数字 1～13代表主要氮流 

1.2.2 氮流核算模型 

本研究分析了氮在长江流域种植-消费系统中的平衡及流动过程，采用氮的质量平衡体系进行氮流核算[23,24]，针对图 2 中给

出的 13条氮流构建核算模型如下： 

F01:大气沉降 

 

式中：F01F01 为通过大气沉降进入到系统中的氮量，kgN·a-1；λ011 和λ012 分别为大气干、湿沉降系数，kgN·hm-2·a-1；

Acultivation 为耕地面积，hm2。 
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F02:粪便及垃圾还田 

 

 

式中：F02F02 为通过粪便和垃圾还田路径进入到系统中的氮量，kgN·a-1；F021、F022 和 F023 分别指通过农村居民粪便、

畜禽粪便和居民垃圾的还田进入系统的氮量，kgN·a
-1
；λ021、λ022 和λ023 分别指农村居民粪便、畜禽粪便和居民垃圾的还

田系数，无量纲；Presidence、Plivestock 和 P′residence分别指农村居民粪便、畜禽的粪便和居民垃圾产生的总氮量，kgN·a-1；

γresidence、γlivestock 和μresidence 指农村居民、畜禽粪便和居民垃圾含氮系数，无量纲；γ′residence、γ′livestock

和 μ′residence 为日均农村居民及畜禽粪便、居民垃圾产生量，kg·person-1·day-1；POPresidence 和 POPlivestock 为农村

居民和畜禽数量，无量纲；POPslaughtedPOPslaughted 和 POPbreeding−stock 分别指畜禽的存栏和出栏量，capita；daybreeding

−cycleday 为饲养周期，day。 

F03:氨挥发 
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式中：F03 为通过氨挥发输出系统的氮量，kgN·a-1；F031 和 F032 分别代表种植子系统中无机氮肥和有机氮肥氨挥发，

kgN·a-1；F033 指未经处理随意堆放的粪便和垃圾中的氨挥发，kgN·a-1；λ031、λ032、λ033 和 λ′033 分别为无机氮肥、

有机氮肥、粪便和垃圾的氨挥发系数，无量纲；F07为通过无机氮肥施用进入到系统中的氮量，kgN·a
-1
。 

F04:秸秆还田 

 

式中：F04 为通过秸秆还田进入到系统中的氮量，kgN·a-1；λ04 为秸秆还田比例，无量纲；μstraw 为秸秆中的含氮量，

无量纲；θ为谷草比，无量纲；Pgrain 为籽粒年产量，kg·a-1；i为 i种作物，无量纲。 

F05:生物固氮 

 

式中：F05F05 为通过生物固氮进入到系统中的氮量，kgN·a-1；λ051、λ052 和 λ053 为豆类作物、水稻和旱地作物的固

氮系数，kgN·hm-2·a-1；Alegume、Apaddy 和 Aupland 分别为豆类作物、水稻和旱地作物的种植面积，hm2。 

F06:燃烧 

 

式中：F06 为通过燃烧进入到大气中的氮量，kgN·a-1；λ06 为秸秆燃烧比例，无量纲；μstraw、θ、Pgrain 和 i 的含义

同 F04 计算公式。 
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F07:无机氮肥 

 

式中：F07 为通过无机氮肥施用进入到系统中的氮量，kgN·a-1；含义同 F03F03 计算公式，λ07 为无机肥中的氮折纯，无

量纲；Pfertilizer 为无机肥施用量，kg·a-1。 

F08:籽粒收获 

 

式中：F08 为通过作物收获输出系统的氮量，kgN·a
-1
；μgrain 为籽粒中的氮素含量，无量纲；Pgrain 的含义同 F04 计算

公式。 

F09：灌溉 

 

式中：F09 为通过灌溉输入系统的氮量，kgN·a-1；Irrigationwater 为每年灌溉用水量，m3·a-1；Nwater 灌溉用水含氮量，

kgN·m-3。 

F10：氮径流 

氮径流包括直接径流和间接径流，直接径流指的是农村居民及养殖区未经处理的污水直接排入地表水的过程，间接径流是

指种植区的剩余氮素和农村居民及养殖区随意堆放的人畜粪便经过雨水的冲刷作用下，从非特定区域发生损失的过程，其中部

分进入地表水体。 
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式中：F10 为通过氮径流流失的氮量，kgN·a-1；F101 和 F102 分别指直接和间接氮排放，kgN·a-1；λ101 为居民污水排氮

系数，无量纲；λrunoff 为氮径流系数，无量纲；Nfarmlandsurplus 和 Nresidentssurplus分别指种植子系统和消费子系统中

的氮剩余，kgN·a-1；POPresidence、Presidence、Plivestock、λ021 和λ022 的含义同F02 计算公式。 

F11：氮淋洗 

氮淋洗为土壤中随雨水或灌溉水下移淋滤至根系活动层之下的现象，是地下水硝酸盐污染的一个重要来源。 

 

式中：F11 为通过氮淋洗输出系统的氮量，kgN·a-1；λleaching 为氮淋洗系数，无量纲； F102、Nfarmlandsurplus 和

Nresidentssurplus 的含义同 F10F10 计算公式。 

F12 和 F13：F12 为暂时存贮在土壤中的氮，该部分氮素一直处于动态变化中，受施入土壤中的氮肥的补偿[25]，也有可能被

后续作物所利用
[24]
；F13 为通过反硝化作用回到大气中的氮。这两部分氮量一直处于动态变化中，虽然这两者隶属不同途径，但

现有的手段很难对其进行精准监测，本研究根据总量平衡的原理，计算这两部分总和。 

 

式中：F12 和 F13 为暂时存贮在土壤中的氮量和通过反硝化作用输出系统的氮量，kgN·a-1；F102、Nfarmlandsurplus 和

Nresidentssurplus 的含义同 F10 计算公式。 

1.2.3 空间化方案 

氮流失过程受人为和自然地理因素双重影响，氮径流和氮淋洗系数的空间化能够反应长江经济带氮流失的高风险区，本研

究在 EU-27
[22]

方法的基础上，结合长江经济带地理气象数据库构建空间化模型： 
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式中：λrunoff 为氮径流系数，无量纲，含义同 F10F10 计算公式；fslope、flu、fp、frc 和 fs 分别为和坡度、土地利用

类型、降雨及蒸发条件、土层深度和土壤类型相关的氮径流因子，无量纲；k为第 k个网格。各因子的取值由其所代表的参数范

围来确定[23]。 

 

式中：λleaching 为氮淋洗系数，无量纲，含义同 F11F11 计算公式；fsoil−type、f′lu、f′p、fr、ft 和 fc 分别为和

土壤类型、土地利用类型、降雨及蒸发条件、根系深度、温度和土壤有机质含量相关的氮淋洗因子，无量纲；k为第 k个网格。

各因子的取值由其所代表的参数范围来确定[23]。 

1.3 数据来源与处理 

本研究中所需数据包括活动水平数据、涉氮参数和地理气象数据，主要来自统计年鉴、公报、文献、在线数据库、地理信

息数据处理与转换等。 

（1）活动水平数据：主要包括人口、耕地面积、作物种植面积、作物产量、氮肥施用量、畜禽养殖量、灌溉水量等。主要

来 自 统 计 年 鉴 （ 包 括 国 家 统 计 局 ： http://www.stats.gov.cn/ ， 及 各 地 方 统 计 局 ： http://tjj.sh.gov.cn/ 、

http://tj.jiangsu.gov.cn/ 、 http://tjj.zj.gov.cn/ 、 http://tjj.ah.gov.cn/ 、 http://www.jxstj.gov.cn/ 、

http://tjj.hubei.gov.cn/ 、 http://tjj.hunan.gov.cn/ 、 http://tjj.cq.gov.cn/ 、 http://tjj.sc.gov.cn/ 、

http://stjj.guizhou.gov.cn/和 http://stats.yn.gov.cn/）和各省（市）水资源公报。 

（2）涉氮参数：包括大气氮沉降系数、作物固氮率、人/畜粪便产生量和含氮量、作物秸秆/籽粒含氮量、谷草比、粪便/

秸秆还田率、农村居民垃圾/污水产生量、氮肥氨挥发率、单位灌溉用水的含氮量，主要取自文献和书籍[23,24,26,27,28,29,30,31,32,33,34,35,36]，

以及各省（市）生态环境状况公报。氮径流/淋洗系数受自然因子影响，与长江经济带自然环境密切相关，无法从文献等途径获

取，本研究在 EU-27
[22]

方法的基础上结合长江经济带地理气象数据构建模型，获取具有空间差异的参数。 

（3）地理气象数据：用于核算氮径流/淋洗系数，包括高程（来自 http://www.jspacesystems，分辨率 30m）、土壤类型（来

自 http://westdc.westgis.ac.cn, 分 辨 率 500m ）、 土 地 利 用 类 型 （ 来 自 http://www.globallandcover.com/ 

GLC30Download/index.aspx,分辨率 30m）、降雨等气象数据（来自 http://data.cma.gov.cn），这些数据在 ArcGIS10.2 平台上

进行裁剪、转化、插值和解译等处理。所有的空间数据都将分辨率统一至 100m，其中，坡度来自高程数据的转化，降雨等气象

数据主要通过插值法进行点面转换。 

2 结果与分析 

2.1 氮素流动系统分析 

图 3给出了 1998、2008 和 2018年长江经济带农业种植-消费系统氮素流动过程，通过无机氮肥施用年均输入系统的氮量为

113.16×10
8
kgN，是长江经济带农业种植子系统氮肥的主要来源，为其他途径氮源的 1.6 倍，2018 年长江经济带无机氮肥的施
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用量比 2008 年降低了7.65%，并且低于 1998 年的无机氮肥施用水平。通过粪便和垃圾等有机氮肥的路径进入系统的氮量一直处

于减少的状态，2018 年粪便和垃圾的还田量分别为 2008年和 1998 年的 84.58%和 74.11%。秸秆还田量在近10年内增加了 1.75

倍，但是秸秆还田量占有机氮输入的比例较低，2018年总的氮输入量减少到了 1998 年的水平。系统通过籽粒收获形式输出系统

的有效氮量，并未受氮素输入波动的影响，2018年作物收获量分别比 1998 年和 2008年高 18.97%和 25.71%。 

系统通过氮径流流失的年均氮量为 17.69×108kgN，占无机氮肥施用总量的 15.63%，占氮素输入总量的 9.65%。通过氮淋洗

流失的氮量约为氮径流流失量的 2 倍。1998—2018 年间，长江经济带每年有 69.10×108kgN 氮素残留在土壤中，占年均无机氮

肥施用量的 62.38%，这部分氮素一部分通过反硝化作用回到大气中，一部分暂时存贮在土壤中。存贮在土壤中的氮素一直处于

动态变化中，不断和大气和水体发生频繁的氮交换作用，也有可能被后续作物所利用[24]。 

 

图 3 1998、2008 和 2018 年长江经济带农业种植-消费系统氮素流动图 

2.2 氮素流失的时间变化分析 

图 4给出了 1998—2018年长江经济带农业种植-消费系统氮径流和淋洗流失量，农业种植子系统氮径流量为 15.64×108kgN，

占系统氮径流总流失氮量的 87.02%。从时间尺度上来看，2006 年长江经济带部分省份生猪养殖业受到“猪高热病”的影响，导

致生猪的存栏量比 2005年下降了 17.69%，居民及养殖区氮径流量比 2005 年减少了14.25%。近几年长江经济带生猪的养殖量也

有所下降，但受粪便还田率下降的影响，居民和养殖区的氮径流量却没有明显的减少趋势。1998 年开始长江经济带农村人口以

每年 634.28 万的速度减少，受长江经济带城镇化进程的加快及农村人居环境整治的综合影响，通过污水直排路径的氮流失量呈

现不断下降的趋势。 

1998 年以来长江经济带无机氮肥施用量一直以 1.14%的速度增长，直到 2013 年开始减少，2018 年无机氮肥的施用量低于

1998 年水平。2006年受“猪高热病”的细微影响，农业种植子系统的氮径流量有一个微小的转折，其他年份中种植子系统氮径

流的变化趋势与无机氮肥的施用的变化趋势类似，但受其他氮流的综合影响，种植子系统的氮径流变化趋势有明显的滞后性，
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经历了一个上升期后从 2014 年开始下降，具体由 1998 年的 14.39×108kgN 上升到 2014 年的 16.87×108kgN，到 2018 年下降到

15.25×108kgN，接近 2007 年的排放水平。 

农业种植区的氮淋洗流失量是农村居民及养殖区的 9.67 倍，是长江经济带地下水污染的主要来源。2006年“猪高热病”的

影响导致氮淋洗量略有波动，其他年份氮淋洗量呈现先升后降的状态，由 1998 年的 36.34×108kgN 上升到 2011 年的

41.75×108kgN，而后呈现下降的趋势。 

 

图 4 1998—2018 年长江经济带农业种植-消费系统氮径流和淋洗流失量 

2.3 氮素流失的空间变化分析 

从种植区的氮径流量来看（图 5），不同省份之间的差异显著，流失量较高地区分布在四川和云南，占长江经济带种植子系

统总的氮径流量的 40%，流失量较少的地区分布在上海、江苏、江西、浙江和安徽等省市，这五个省（市）种植区氮径流总量和

四川省的氮径流量相当。受人为和自然因素的多重影响，种植区的氮径流量与耕地面积并没有太大的相关性。比较有代表性的

是浙江和安徽省，前者的耕地面积仅占后者的 33.70%，但两者却有相似的氮流失量；而江苏和江西的耕地面积相似，但是前者
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种植区的氮径流量仅占后者的 14.62%。从种植区的氮淋洗损失情况来看，不同省份之间的差异显著，虽然也受到多种氮流的综

合影响，但是耕地面积对排放量的影响还是较为显著的。 

相对比种植区，引发不同省（市）居民及养殖区氮流失的差异的原因更为复杂，具有很大的不确定性。从居民及养殖区氮

径流量来看，排放量较高的省份为四川和云南省，占长江经济带居民及养殖区径流总量的 45.33%，排放量较少的省份包括上海、

江苏、浙江、安徽、重庆和江西等省市，这几个省份的居民区的氮径流总量为 0.54×108kgN，低于云南省 0.60×108kgN 的排放

量。 

 

图 5长江经济带不同省市农业种植-消费系统氮径流和淋洗流失量 

3 讨论 
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3.1 氮素流失驱动因子的时间特征分析 

从图 6可以看出，系统向水环境的氮流失（氮径流和氮淋洗过程）同总的氮输入的变化趋势相似，从2013年开始总的氮输

入和氮流失都开始呈现减少的趋势，2018 年氮流失量开始低于 1998 年的水平。无机氮肥施用、粪便和垃圾的产生（包括还田及

未还田等过程）、大气沉降、秸秆还田、污水直排和灌溉等路径对氮径流损失的年贡献比分别为 0.53、0.28、0.11、0.04、0.02

和 0.01。随着年均输入量的不同，各路径对氮流失量的影响呈现差异，比如粪便和垃圾产生后经过处理进入到种植区、无序堆

放在居民和养殖区或经过加工流出系统，经过 20年的综合变化的影响，该路径对系统内的氮流失的贡献由最初的 0.33，下降到

0.26 左右。从总体变化趋势来看，长江经济带粪便和垃圾还田率提升的空间较大，其资源化水平的提升能进一步降低粪便和垃

圾的产生对长江经济带氮流失的影响。 

与氮流失过程不同，作物收获量不受总的氮输入减少的影响，总体呈现增加的趋势，比如，2014—2018 年总的氮输入量每

年减少率为 2%，但是作物却能保持 55×108kgN 左右的产量不变。长江经济带的农作物产量在氮肥的施用量减少的状态下依然保

持着现有的产量水平，说明目前长江经济带中的氮肥施用量超过了经济最佳施肥量或最高产量施氮量，因而在减少氮肥用量提

升氮素有效输出率上仍有一定的空间。有关研究表明农业的产量增长已不再依赖氮肥的增量，反而呈现随着产量的增长单位产

值氮肥污染排放量下降的状态
[37]
，本研究的结果进一步证实了这个观点，系统内总的氮输入的减少会降低氮流失量，但是到目

前为止还未对作物产量产生直接的胁迫。未来一段时间内，有机化肥减量仍然是长江经济带减少面源污染的主要措施。 
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图 6 1998—2018 年长江经济带农业种植-消费系统氮流路径与氮流失占比 

3.2 氮素流失驱动因子的空间特征分析 

从空间尺度来看，不同省（市）氮流路径和氮流失系数差异显著（图 7）。四川、浙江、贵州、重庆和云南省受地理气象因

素的影响较大，氮流失严重，这几个省份的氮素有效输出率都普遍低于 30%（氮的有效输出与氮输入的比值），累积在土壤中的

剩余氮素大约有 20%通过氮径流途径流失。安徽、江西和江苏省氮素有效输出率较高，分别为 41.98%、40.81%和 36.36%，对比

江苏和江西两省，江苏省的无机氮肥施用占比较高，占总的氮输入量的 70.72%，而江西省该比例不足 50%，每公顷无机氮肥施

用量前者是后者的 1.53倍，江西省具有更好的有机氮肥的利用体系。江苏省地处广阔平原，氮径流系数不足 0.02，相对比氮径

流损失，剩余氮素倾向于累积在土壤中，通过氮淋洗向地下水迁移。 
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图 7 2018年长江经济带各省市农业种植-消费系统氮流路径与流失系数 

长江经济带氮径流系数范围为 0～0.44（图 8），以 2018 年为例，氮径流的高发区（氮径流系数大于 0.30 的区域）主要分

布在四川省贯穿东北到西南的中部地区、浙江省中南部的大部分地区、重庆市东北和东南地区、安徽省东南部的一部分地区、

湖北和湖南省的西部地区、江西省周边地区，以及云南和贵州全省范围都有高风险区的零星分布。 

就所占范围来看，高风险区在各省份所占的面积比例差别也较大，其中重庆、浙江、四川和云南所占比例较高，分别为 21.80%、

22.10%、22.83%和 25.14%，上海、江苏、安徽和湖北所占比例较低，分别为 0.05%、0.16%、6.44%和 7.45%。 

结合图 5的分析，四川和云南省种植-消费系统的氮径流量较多，除了人为因素影响之外，两省所处的自然、气象和地理环

境更容易发生氮径流过程。 

除了受人为活动的影响，氮淋洗过程主要受土壤类型、土地利用类型、降雨及蒸发条件、根系深度和温度等自然因素的影

响。和氮径流过程不同，地形地势对其影响不大，因而整个系统氮淋洗比氮径流过程具有更高的均一性，长江经济带各省氮淋

洗系数均在 0.35～0.40之间（图 8）。 

氮淋洗系数高于 0.5 的区域面积仅占长江经济带总面积的10%左右，主要分布在四川和江苏省的部分区域。对于面源污染高

发区，仅仅采取化肥减量等方法不能达到预期的效果，需要在提升氮肥利用率的同时结合当地地理地形、气象、水文等因子，

采取休耕或者构建污染缓冲区等方式对高风险区进行管理。 
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图 8 2018年长江经济带氮径流和氮淋洗系数空间分布图 

4 结论 

（1）1998—2018 年，长江经济带农业种植-消费系统的年均氮径流量占无机氮肥施用量的 15.63%，占氮素输入总量的 9.65%。

无机氮肥施用、粪便和垃圾的产生、大气沉降、秸秆还田、污水直排和灌溉等途径的氮径流损失的年均贡献比分别为0.53、0.28、

0.11、0.04、0.02 和 0.01，随着年均输入量的不同，各路径对氮流失量的影响呈现差异。 

（2）1998—2018 年，长江经济带农业种植-消费系统的氮素输入呈现先增加后减少的趋势，但是近几年氮的有效输出却不

受影响，维持在 30%左右，说明近年来长江经济带在氮素利用水平提升、氮肥减施等成效初现。 

但是由于长江经济带总体氮输入基数较大，每年约有 38%的氮素被存贮在土壤氮库，目前的氮输入减少幅度不足以遏制长江

经带的氮流失，在短期内长江经济带的面源污染仍是主要问题。 
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（3）2018 年，长江经济带农业面源污染区主要分布在四川、浙江、贵州、重庆和云南等省（市），这几个省份的氮有效输

出率普遍低于长江经济带的平均水平，累积在土壤中的剩余氮素约有 20%通过氮径流损失，极易引发水体的富营养化。 
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