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农业生产消费系统氮损失特征及其不确定性

张泽乾，刘　 鹏，刘　 浩，许　 浩，周婷婷，王　 淑，李娟花，孙丽慧∗

中国环境科学研究院，环境基准与风险评估国家重点实验室，北京　 １０００１２

摘要：准确量化活性氮损失是农业生产消费系统氮管理的重要基础。 以长江三角洲地区（长三角地区）为研究区，基于物质流

分析法研究农业生产消费系统的氮损失特征，采用误差传播方程量化氮损失的不确定性，并采用多元回归分析对其传播机制进

行分析。 结果表明，２０１１—２０２０ 年，长三角地区农业生产消费系统活性氮损失总量由 ２０１１ 年的（１８４１．０±１５０．４） Ｇｇ ／ ａ 上升至

２０１３ 年的（１８７４．１±１５４．２） Ｇｇ ／ ａ，随后逐年下降至 ２０２０ 年的（１６３６．４±１４４．６） Ｇｇ ／ ａ。 作物种植和畜禽养殖子系统是活性氮损失

最大的两个源，１０ 年平均占比分别为 ３７．５％和 ３１．０％。 １０ 年间，二者的活性氮损失占比均呈下降趋势，而居民消费和废物管理

子系统活性氮损失占比均呈上升趋势。 大气环境是系统活性氮损失最主要的汇，１０ 年平均占比为 ５２．２％。 不确定性方面，系统

活性氮损失总量的不确定性为 ８．１％—８．８％，其中，废物管理子系统和地表水环境活性氮损失分别为不确定性最高的源和汇。
由人类活动水平数据和氮流参数引入的系统氮损失的不确定性分别为 １．２％—１．３％和 ８．０％—８．８％，表明后者是氮损失不确定

性的主要来源。 畜禽养殖子系统和地表水环境损失对系统氮损失总量不确定性的贡献最大，分别为 ２７．４％和 ５０．０％。 多元回

归分析结果显示，各组分氮损失通量及其不确定性两个因素均显著影响氮损失总量的不确定性，且各组分氮损失通量是影响不

确定性传播的主导因素。 研究结果可为降低农业生产消费系统氮损失的不确定性提供参考。
关键词：物质流分析；氮流；氮损失；误差传播方程；传播机制
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自 Ｈａｂｅｒ⁃Ｂｏｓｃｈ 人工合成氨技术问世以来，人类活动产生的活性氮（除 Ｎ２外其它形式的氮）急剧升高，已
达到全球陆地生态系统自然固氮量的 ３ 倍以上［１］。 由于反硝化的强度并未随之增加，原本封闭的氮循环过程

被逐渐打破［２］。 大量的活性氮流失到环境中，导致空气质量下降、水体富营养化等一系列环境问题［３—４］。 有

研究表明，农业生产消费系统是中国乃至全球活性氮环境损失的最大来源［５—７］，改善其活性氮管理是减少活

性氮损失的关键［８］。
准确量化活性氮损失通量是改善农业生产消费系统氮管理的前提。 迄今为止，国内外学者针对农业生产

消费系统氮损失开展了大量研究［９—１１］。 这些研究通常基于物质流分析方法，将人类活动水平数据与氮流参

数结合起来估算氮损失通量。 受人类活动水平数据的准确性、参数的可靠性和适用性、模型概化过程中的假

设和简化等因素的影响，氮损失估算结果不可避免地存在不确定性，进而导致对农业生产消费系统氮损失的

认识偏差［１２］。 为此，氮损失估算结果的不确定性分析开始受到学者的关注。 有研究［１３—１４］定性分析了氮损失

不确定性可能的来源及影响，认为模型估算结果的不确定性主要受到模型结构、统计数据质量和氮流参数适

用性的影响。 有研究［１５—１７］在定性分析的基础上，定量给出了特定置信水平下氮损失的不确定性（以百分数

表示）和氮损失通量的不确定区间。 例如，冼超凡等［１８］研究发现，深圳市城市生态系统污染氮足迹核算结果

的不确定性为－７％—１３％。 此外，Ｚｈａｎｇ 等［１９］在量化不确定性的基础上，系统分析了中国氮收支不确定性的

来源，并量化了不同来源的贡献。 总体而言，现有研究偏重于不确定性分析结果的阐述和来源分析，对氮损失

不确定性的传播机制研究不足。
近年来，机器学习等新方法也开始应用于氮损失负荷估算。 张育福等［２０］ 基于随机森林算法构建模型预

测长江流域农田总氮径流流失强度，克服了氮径流流失强度与影响因素之间函数关系难以确定的问题，一定

程度上提高了预测精度，降低了不确定性。 但是，机器学习本身是一个黑箱过程，缺乏预测过程透明度和可解

释性［２１］，同样无法解析不确定性的传播过程。
氮流不确定性的量化方法主要包括误差传播方程（ ｅｒｒｏｒ ｐｒｏｐａｇａｔｉｏｎ ｅｑｕａｔｉｏｎ） ［２２—２３］ 和蒙特卡罗（Ｍｏｎｔｅ

Ｃａｒｌｏ）模拟［１５，２４］等。 蒙特卡罗模拟是不确定性评定的有效工具，并在解释随机不确定性方面具有优势。 但

是，该方法需事先通过统计方法确定输入数据的概率分布函数，操作复杂、计算量大、成本高［２５］。 相比之下，
误差传播方程对输入数据的概率分布无过多要求，具有计算简单、方便快捷等优点［２６］。 可以看出，二者各有

优缺点。 实际中，二者均被广泛应用于不确定性的估算［１６，２７—２９］。 本研究利用误差传播方程计算农业生产消

费系统氮损失的不确定性。
长三角地区是中国经济最发达、人口密度最大的地区之一，同时也是主要的农业生产区之一［３０—３１］。 随着

经济的快速发展，当地面临着空气质量下降、水体富营养化等氮污染问题［３２—３３］。 基于上述典型性，本研究拟

选取长三角地区作为研究区域，深入研究农业生产消费系统氮损失的不确定性。 与现有研究相比，本研究对
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农业生产消费系统氮损失不确定性传播机制进行了深入研究，有助于深化对农业生产消费系统氮损失不确定

性的科学认识。

１　 研究方法与数据来源

１．１　 氮损失通量核算

本研究基于物质流分析法（ｓｕｂｓｔａｎｃｅ ｆｌｏｗ ａｎａｌｙｓｉｓ，ＳＦＡ）分析量化 ２０１１—２０２０ 年长三角地区农业生产消

费系统氮损失通量。 以长三角地区中心区 ２７ 个城市的行政边界（图 １）作为模型地理边界。 农业生产消费系

统共包括作物种植、畜禽养殖、水产养殖、居民消费和废物管理 ５ 个子系统，并以大气环境和水环境为支持。
各子系统间通过基于氮素生物地球化学循环过程概化出的 ４０ 条主要氮流（Ｆ０１—Ｆ４０）相连接，形成长三角地

区农业生产消费系统氮流分析模型框架（图 ２）。 通过追踪进入大气环境和水环境中的氮流通量，计算得到系

统氮损失。

图 １　 长三角地区概况

Ｆｉｇ．１　 Ｏｖｅｒｖｉｅｗ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ

系统各氮流通量的计算主要基于以下 ３ 种方法［３４］：
（１）独立方程法：

Ｆ ｉ，ｎ ＝ ∑Ａｉ，ｎ × λ ｉ，ｎ （１）

式中，Ｆ ｉ ，ｎ为第 ｎ 年第 ｉ 类氮流通量，Ｇｇ ／ ａ；Ａｉ ，ｎ为第 ｎ 年第 ｉ 类人类活动水平，λ ｉ ，ｎ为第 ｎ 年第 ｉ 类人类活动对

应的氮转换参数。
（２）相关方程法：

Ｄｉ，ｎ ＝ ∑Ｆ ｉ，ｎ × ｆｉ，ｎ （２）

式中，Ｄｉ ，ｎ为采用相关方程法计算的第 ｎ 年第 ｉ 类氮流通量，Ｇｇ ／ ａ；Ｆ ｉ ，ｎ为采用独立方程法计算的第 ｎ 年第 ｉ 类
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图 ２　 长三角地区农业生产消费系统氮流分析模型框架

Ｆｉｇ．２　 Ｆｒａｍｅｗｏｒｋ ｏｆ Ｎ ｆｌｏｗ ａｎａｌｙｓｉｓ ｍｏｄｅｌ ｆｏｒ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ ｉｎ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ

Ｆ０１：含氮化肥，Ｆ０２：氮沉降，Ｆ０３：作物固氮，Ｆ０４：居民粪污还田，Ｆ０５：畜禽粪污还田，Ｆ０６：秸秆还田，Ｆ０７：灌溉水，Ｆ０８：秸秆饲料，Ｆ０９：秸秆

焚烧，Ｆ１０：秸秆输出，Ｆ１１：农田氮径流和氮淋洗，Ｆ１２：农田氨挥发和脱氮，Ｆ１３：饲用粮，Ｆ１４：粮食加工副产物饲料，Ｆ１５：居民口粮，Ｆ１６：粮食

输出，Ｆ１７：秸秆氨化，Ｆ１８：畜禽加工副产物饲料，Ｆ１９：餐厨垃圾饲料，Ｆ２０：外部输入动物饲料，Ｆ２１：居民消费动物产品，Ｆ２２：动物产品输出，

Ｆ２３：畜禽加工副产物输出，Ｆ２４：畜禽粪污氨挥发和脱氮，Ｆ２５：畜禽粪污氮径流和氮淋洗，Ｆ２６：水产养殖肥料，Ｆ２７：水产养殖饵料，Ｆ２８：水产

养殖氮沉降，Ｆ２９：水产捕捞，Ｆ３０：居民消费水产品，Ｆ３１：水产品输出，Ｆ３２：水产养殖氨挥发和脱氮，Ｆ３３：水产养殖氮径流，Ｆ３４：居民消费氨挥

发和脱氮，Ｆ３５：生活污水直排和渗漏，Ｆ３６：生活污水和餐厨垃圾处理，Ｆ３７：外部输入粮食，Ｆ３８：外部输入动物产品，Ｆ３９：污水处理厂氨挥发

和脱氮，Ｆ４０：污水处理厂出水氮排放，Ｉ：外部输入，Ｅ：系统输出；图中箭头上的数据为基于模型估算的 ２０２０ 年长三角地区农业生产消费系

统氮流通量，箭头线宽表示氮流通量的大小；各子系统的数字表示氮累积

氮流通量，Ｇｇ ／ ａ；ｆｉ ，ｎ为采用独立方程法计算的第 ｎ 年第 ｉ 类氮流通量的分配参数。
（３）系统平衡法：

∑
ｏ

ｉ ＝ １
ＩＮｉ，ｎ ＝ ∑

ｐ

ｊ ＝ １
ＯＵＴ ｊ，ｎ ＋ ∑

ｑ

ｋ ＝ １
ＳＴＯｋ，ｎ （３）
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式中，ＩＮｉ，ｎ为第 ｎ 年各氮输入项，Ｇｇ ／ ａ；ＯＵＴ ｊ ， ｎ为第 ｎ 年各氮输出项，Ｇｇ ／ ａ；ＳＴＯｋ ， ｎ为第 ｎ 年各氮贮存项，Ｇｇ ／ ａ；
ｏ、ｐ、ｑ 分别为第 ｎ 年各氮输入、输出和贮存项的类别。

由于无法获得城市尺度的农产品进出口数据，本研究假设研究区域生产的农产品优先满足本地消费需

求，只有产生过剩时才会流出到区域外。 如研究区域生产的农产品无法满足本地消费需求，不足部分通过系

统外输入补充［３４］。
１．２　 数据来源

模型输入数据包括人类活动水平数据和氮流参数。 其中，人类活动水平数据主要包括经济发展数据（地
区生产总值、各产业增加值）、人口数据（常住人口、城镇人口和农村人口）、农业生产数据（耕地面积、作物种

植面积、化肥施用量、作物产量、畜禽养殖规模、动物产品产量、水产品养殖规模、水产品产量）、居民消费数据

（农村和城市居民人均食物消费量）和生态环境数据（污水处理量和污泥产生量）等，主要来自中国统计年鉴、
中国城市建设统计年鉴、中国环境统计年鉴、中国农村统计年鉴和各省、市统计年鉴等。 数据的时间跨度为

２０１１—２０２０ 年。 氮流参数均来自公开发表的文献，主要包括氮含量、氮沉降通量、生物固氮率、氮排放因子、
氮流分配系数等 ８９ 项参数，主要参数见表 １。

表 １　 主要的氮流参数及其不确定性

Ｔａｂｌｅ １　 Ｍａｉｎ Ｎ ｆｌｏｗ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｉｅｓ

参数 Ｐａｒａｍｅｔｅｒ 取值 Ｖａｌｕｅ 不确定性 Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ／ ％

氮沉降通量 ／ （ｋｇ ｈｍ－２ ａ－１）
Ｎ ｄｅｐｏｓｉｔｉｏｎ ｆｌｕｘ ４１．４［３５］ ２０．０［３６］

固氮速率 ／ （ｋｇ ｈｍ－２ ａ－１）
Ｎ ｆｉｘａｔｉｏｎ ｒａｔｅ

豆类：１０５．０［２７，３７］ ，花生：１１２．０［３７—３８］ ，水田：３０．０［３９—４０］ ，
旱田：１５．０［３７，３９］ ５０．０［４１］

农田氮径流系数 ／ （ｋｇ ｈｍ－２ ａ－１）
Ｎ ｒｕｎｏｆｆ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｏｆ ｃｒｏｐｌａｎｄ 上海：６．１［４２］ ，江苏：６．５［４２］ ，浙江：１５．０［４２］ ，安徽：５．４［４２］ ３０．０［３６］

农田氨挥发系数 ／ ％
ＮＨ３ ｖｏｌａｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｏｆ ｃｒｏｐｌａｎｄ 化肥：１６．０［３７，４３］ ，有机肥：２３．０［３７］ ３０．０［３６］

农田 Ｎ２Ｏ 排放系数 ／ ％
Ｎ２Ｏ ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｏｆ ｃｒｏｐｌａｎｄ 化肥：０．４［３７］ ，有机肥：１．０［１９］ ３０．０［３６］

畜禽粪污排泄系数 ／ （ｋｇ 头－１ ａ－１）
Ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｍａｎｕｒｅ ｅｘｃｒｅｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ

猪：４．９［３７］ ，牛：７４．４［３７］ ，羊：１１．２［３７］ ，兔：０．５［３７］ ，
禽：０．４［３７］ １０．０［４４］

畜禽粪污氨挥发系数 ／ ％
ＮＨ３ ｖｏｌａｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｏｆ ｍａｎｕｒｅ

猪：１９．０［２７］ ，牛：１７．０［２７］ ，羊：２５．０［２７］ ，兔：５４．０［２７］ ，
禽：２２．０［２７］ ３０．０［４４］

畜禽粪污氮径流系数 ／ ％
Ｎ ｒｕｎｏｆｆ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｏｆ ｍａｎｕｒｅ

猪：５９．０［４５］ ，牛：４１．０［４５］ ，羊：７２．０［４５］ ，兔：７５．０［４５］ ，
禽：７３．０［４５］ ３０．０［４４］

居民粪污排泄系数 ／ ％
Ｈｕｍａｎ ｆｅｃｅｓ ｅｘｃｒｅｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ８８．０［３７］ ２５．０［４６］

　 　 Ｎ：氮 Ｎｉｔｒｏｇｅｎ

１．３　 氮损失不确定性分析

氮流不确定性的主要原因包括：（１）模型设计和结构：氮的生物地球化学循环过程极其复杂，不可避免地

要忽略部分氮流，并对纳入模型的氮流作必要的简化处理；（２）人类活动水平数据的准确性：官方统计数据本

身存在误差，统计口径前后不一致，统计项目不完善；（３）氮流参数的不唯一性：模型采用的氮流参数在不同

时空尺度上具有不唯一性；（４）不同氮流的相互影响：同源氮流之间受分配系数支配，部分氮流采用系统平衡

法间接核算，存在交互影响。 需要指出的是，模型设计和结构不完善引入的不确定性主要是由于对氮素生物

地球化学循环科学认知的不足和模型模拟性能不够，属于系统误差，难以量化［１９］。 因此，氮流不确定性定量

化分析均不包括模型设计和结构不完善引入的不确定性。
在考虑不确定性的条件下，氮流通量是一个在特定置信水平（９５％）以估计值为中心并包含真实值的置

信区间。 通常，氮流不确定性表述为百分数，即数据的标准差（ｓｔａｎｄａｒｄ ｄｅｖｉａｔｉｏｎ，ＳＤ）与均值（ｍｅａｎ，Ｍ）之比，
又称变异系数（ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｏｆ ｖａｒｉａｔｉｏｎ，ＣＶ）。 不确定性区间则表述为平均值和标准差（Ｍ±ＳＤ）。 本研究采用误
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差传播方程［４７］计算农业生产消费系统氮损失的不确定性，公式如下：

ＵＦｉ
＝ ＵＣｉ

２ ＋ ＵＡｉ
２ （４）

Ｕｔｏｔａｌ ＝
∑（ＵＦｉ

× Ｆ ｉ）
２

∑Ｆ ｉ

（５）

式中，ＵＦｉ为第 ｉ 项氮损失通量的不确定性，％；ＵＣｉ为计算第 ｉ 项氮损失通量所用参数的不确定性，％，主要参数

的不确定性见表 １；ＵＡｉ为人类活动水平数据的不确定性，采用 ５．０％［３７］；Ｆ ｉ为第 ｉ 项氮损失通量，Ｇｇ ／ ａ；Ｕｔｏｔａｌ为

氮损失通量的总不确定性，％。
１．４　 趋势检验

采用 Ｍａｎｎ⁃Ｋｅｎｄａｌｌ 检验对氮损失的年际变化趋势进行显著性判断［４８—４９］。 对于氮损失序列 Ｘ１，…，Ｘｎ ，其

统计量 Ｓ 和 Ｚ 的计算如下：

Ｓ ＝ ∑
ｎ－１

ｉ ＝ １
∑

ｎ

ｊ ＝ ｉ＋１
ｓｇｎ Ｘ ｊ － Ｘ ｉ( ) 　 　 　 　 　 （６）

ｓｇｎ Ｘ ｊ － Ｘ ｉ( ) ＝

１， Ｘ ｊ － Ｘ ｉ ＞ ０

０， Ｘ ｊ － Ｘ ｉ ＝ ０
－ １， Ｘ ｊ － Ｘ ｉ ＜ ０

ì

î

í

ï
ï

ï
ï

（７）

ｖａｒ（Ｓ） ＝ ｎ ｎ － １( ) ２ｎ ＋ ５( )

１８
（８）

Ｚ ＝

Ｓ － １
ｖａｒ（Ｓ）

， Ｓ ＞ ０

０， Ｓ ＝ ０
Ｓ ＋ １
ｖａｒ（Ｓ）

， Ｓ ＜ ０

ì

î

í

ï
ï
ïï

ï
ï
ï

（９）

式中，Ｘ ｉ和 Ｘ ｊ分别为年份 ｉ 和 ｊ 所对应的氮损失值，ｎ 为时间序列长度。 在给定显著性水平 α 下，若 Ｚ ≥
Ｚ１－α ／ ２ 时，表示在 α 水平上时间序列存在显著变化趋势，其中，Ｚ＞０ 为显著上升趋势，Ｚ＜０ 为显著下降趋势。 本

研究取 α＝ ０．０５，判断在 ０．０５ 置信水平上（即要求 Ｚ ＞ １．９６），２０１１—２０２０ 年氮损失变化趋势的显著性。

２　 结果与分析

２．１　 氮损失及不确定性特征

长三角地区农业生产消费系统活性氮损失不确定性及源汇结构特征如图 ３ 所示。 系统活性氮损失总量

由 ２０１１ 年的（１８４１．０ ± １５０． ４） Ｇｇ ／ ａ 上升至 ２０１３ 年的（１８７４． １ ± １５４． ２） Ｇｇ ／ ａ，随后逐年下降至 ２０２０ 年的

（１６３６．４±１４４．６） Ｇｇ ／ ａ。 源汇方面，２０１１—２０２０ 年，作物种植和畜禽养殖子系统是活性氮损失最大的两个源，
损失量分别为（５６９．６±６２．３）—（７２０．５±８７．８） Ｇｇ ／ ａ 和（４２９．９±７１．６）—（６４１．７±９６．３） Ｇｇ ／ ａ，１０ 年平均占比分别

为 ３７．５％和 ３１．０％（图 ３）。 作物种植和畜禽养殖子系统活性氮损失占比均呈下降趋势，居民消费和废物管理

子系统活性氮损失占比均呈上升趋势（Ｍａｎｎ⁃Ｋｅｎｄａｌｌ 检验，Ｐ＜０．０５）。 水产养殖子系统活性氮损失占比无显

著变化趋势（Ｍａｎｎ⁃Ｋｅｎｄａｌｌ 检验，Ｐ＞ ０． ０５）。 大气环境是系统活性氮损失最主要的汇，损失量为（８５５． ５ ±
８８．５）—（９７１．６±１０５．０） Ｇｇ ／ ａ，１０ 年平均占比为 ５２．２％；其次是地表水环境，１０ 年平均占比为 ４２．０％；占比最低

的是地下水环境，１０ 年平均占比为 ５．８％。 损失至大气环境、地下水环境的活性氮占比均呈上升趋势，损失至

地表水环境的活性氮占比呈下降趋势（Ｍａｎｎ⁃Ｋｅｎｄａｌｌ 检验，Ｐ＜０．０５）。
长三角地区农业生产消费系统活性氮损失不确定性详见表 ２。 系统活性氮损失总量的不确定性为

８．１％—８．８％，与 Ｚｈａｎｇ 等［１９］的研究结果（８．０％）非常接近。 作物种植、畜禽养殖、水产养殖、居民消费和废物
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管理子系统活性氮损失的不确定性分别为 １０．９％—１２．２％、１４．８％—１６．７％、２３．６％—２４．５％、１６．５％—１８．１％和

４８．１％—４８．４％。 损失至大气、地表水和地下水环境的活性氮的不确定性分别为 １０．０％—１０．８％、１３．８％—
１６．６％和 １２．０％—１５．４％。 上述结果表明，废物管理子系统是不确定性最高的活性氮损失源，地表水环境是不

确定性最高的活性氮损失汇。

图 ３　 长三角地区农业生产消费系统氮损失不确定性及源汇结构特征

Ｆｉｇ．３　 Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ａｎｄ ｓｏｕｒｃｅ⁃ｓｉｎｋ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ Ｎ ｌｏｓｓ ｉｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ ｉｎ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ

图中误差棒表示氮损失的不确定性区间

表 ２　 ２０１１—２０２０ 年长三角地区农业生产消费系统活性氮损失不确定性

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ｏｆ Ｎ ｌｏｓｓ ｉｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ ｉｎ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ ｄｕｒｉｎｇ ２０１１—２０２０

项目
Ｉｔｅｍｓ

名称
Ｎａｍｅ

不确定性 Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ／ ％

２０１１ ２０１２ ２０１３ ２０１４ ２０１５ ２０１６ ２０１７ ２０１８ ２０１９ ２０２０

活性氮损失源 作物种植 １２．２ １２．１ １２．０ １１．９ １１．８ １１．０ １１．０ １１．０ １１．０ １０．９

Ｎ ｌｏｓｓ ｓｏｕｒｃｅｓ 畜禽养殖 １５．０ １５．０ １５．０ １４．８ １４．９ １５．１ １５．１ １５．５ １６．３ １６．７

居民消费 １６．５ １６．７ １８．１ １７．８ １６．５ １６．８ １６．９ １７．０ １６．８ １６．９

水产养殖 ２３．６ ２３．８ ２３．９ ２４．１ ２４．４ ２４．５ ２４．５ ２４．３ ２４．３ ２４．２

废物管理 ４８．４ ４８．４ ４８．２ ４８．２ ４８．２ ４８．１ ４８．２ ４８．１ ４８．１ ４８．２

活性氮损失汇 大气损失 １０．８ １０．７ １０．８ １０．７ １０．５ １０．０ １０．１ １０．２ １０．３ １０．３

Ｎ ｌｏｓｓ ｓｉｎｋｓ 地表水损失 １３．８ １４．１ １４．１ １４．１ １４．２ １４．６ １４．８ １５．３ １６．１ １６．６

地下水损失 １２．０ １２．１ １３．３ １３．４ １３．１ １３．３ １３．５ １５．１ １４．９ １５．４

活性氮损失总量
Ｔｏｔａｌ Ｎ ｌｏｓｓ ８．２ ８．２ ８．２ ８．２ ８．１ ８．１ ８．１ ８．４ ８．６ ８．８
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２．２　 氮损失不确定性的来源

农业生产消费系统输入数据引入的氮损失不确定性详见图 ４。 由人类活动水平数据引入的系统氮损失

的不确定性为 １．２％—１．３％，而由氮流参数引入的系统氮损失的不确定性为 ８．０％—８．８％。 表明氮流参数引

入的不确定性是系统氮损失不确定性的主要来源。

图 ４　 长三角地区农业生产消费系统输入数据引入的氮损失不确定性

Ｆｉｇ．４　 Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ｏｆ Ｎ ｌｏｓｓ ｉｎｔｒｏｄｕｃｅｄ ｂｙ ｉｎｐｕｔ ｄａｔａ ｉｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ ｉｎ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ

ＡＤ：人类活动水平数据；ＮＦＣ：氮流参数；图中色带表示氮损失的不确定性区间

各子系统对氮损失不确定的贡献如图 ５ 所示。 作物种植、畜禽养殖、水产养殖、居民消费和废物管理子系

统对系统氮损失不确定性的贡献分别为 ２５．１％、２７．４％、６．８％、１８．１％和 ２２．７％，损失至大气、地表水、地下水环

境的活性氮对系统氮损失不确定性的贡献分别为 ４３．９％、５０．０％和 ６．３％。 上述结果表明，畜禽养殖子系统是

对氮损失不确定性贡献最大的源，地表水环境是对氮损失不确定性贡献最大的汇。

图 ５　 长三角地区农业生产与消费系统各子系统对氮损失不确定性的贡献

Ｆｉｇ．５　 Ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｓｕｂｓｙｓｔｅｍｓ ｏｆ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ ｔｏ ｔｈｅ ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ｏｆ Ｎ ｌｏｓｓ ｉｎ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ

２．３　 氮损失不确定性传播的影响因素

系统氮损失各组分的不确定性最终将传递至氮损失总量，影响估算结果的准确性。 为进一步明确输入数

据不确定性在模型中的传播机制，探究各氮损失组分的通量及其不确定性与各组分对氮损失总量不确定性的

贡献之间的相关关系（图 ６）。 结果表明，各组分的氮损失通量与其对氮损失总量不确定性的贡献之间存在显

著的线性正相关关系（Ｒ２ ＝ ０．７５４５６，Ｐ＜０．０００１），即自身通量越大的氮损失组分，其对系统氮损失总量不确定

性的贡献越大。 各组分自身的不确定性与其对氮损失总量不确定性的贡献之间呈现显著的幂函数相关关系

（Ｒ２ ＝ ０．００１７６，Ｐ＜０．０００１），即各组分对氮损失总不确定性的贡献随着其自身不确定性的增加而增大，但增加

速度缓慢降低。
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图 ６　 长三角地区农业生产消费系统氮损失不确定性传播的影响因素相关分析

Ｆｉｇ．６　 Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ｐｒｏｐａｇａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ Ｎ ｌｏｓｓ ｉｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｓｕｍｐｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ ｉｎ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ

基于多元线性回归，进一步考察各组分氮损失通量及其不确定性两个因素的影响大小。 回归模型通过了

显著性检验（Ｐ＜０．００１），模型有效（表 ３）。 回归结果进一步证实（表 ４），各组分氮损失通量及其不确定性两个

因素均显著影响氮损失总量的不确定性（Ｐ＜０．００１）。 模型方差膨胀因子 ＶＩＦ＜５，表明模型无多重共线性问

题。 结果显示，氮损失组分通量的标准化回归系数大于氮损失组分不确定性，前者对氮损失总量不确定性的

相对影响约是后者的 ２．３ 倍。

表 ３　 回归模型显著性检验结果

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｔｈｅ Ｆ⁃ｔｅｓｔ ｏｆ ｏｖｅｒａｌｌ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｃｅ ｉｎ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ

模型
Ｍｏｄｅｌ

平方和
Ｓｕｍ ｏｆ ｓｑｕａｒｅｓ

自由度
Ｄｅｇｒｅｅ ｏｆ ｆｒｅｅｄｏｍ

均方
Ｍｅａｎ ｓｑｕａｒｅ Ｆ 显著性 Ｐ

Ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｃｅ Ｐ

回归 Ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ５６５０．４２２ ２ ２８２５．２１１ ７７４．３２７ ＜０．００１

残差 Ｒｅｓｉｄｕａｌ ４６３．３７２ １２７ ３．６４９ — —

总计 Ｔｏｔａｌ ６１１３．７９５ １２９ — — —

表 ４　 回归模型系数表

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔｓ ｏｆ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ｍｏｄｅｌ

模型
Ｍｏｄｅｌ

非标准化系数
Ｕｎｓｔａｎｄａｒｄｉｚｅｄ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔｓ

标准化系数
Ｓｔａｎｄａｒｄｉｚｅｄ
ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔｓ

Ｂ 标准误
Ｓｔｄ． Ｅｒｒｏｒ Ｂｅｔａ

ｔ 显著性 Ｐ
Ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｃｅ Ｐ

共线性统计
Ｃｏｌｌｉｎｅａｒｉｔｙ

容差
Ｔｏｌｅｒａｎｃｅ ＶＩＦ

常量 Ｃｏｎｓｔａｎｔ －６．７０３ ０．５６７ — －１１．８２９ ＜ ０．００１ — —

氮损失组分通量 Ｎ ｌｏｓｓ ｆｌｕｘ ０．０４８ ０．００１ １．０１１ ３９．１１５ ＜ ０．００１ ０．８９３ １．１１９

氮损失组分不确定性
Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ｏｆ Ｎ ｌｏｓｓ ０．３０３ ０．０１８ ０．４３６ １６．８６０ ＜ ０．００１ ０．８９３ １．１１９

　 　 Ｂ：非标准化系数值；ＶＩＦ：方差膨胀因子 ｖａｒｉａｎｃｅ ｉｎｆｌａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ

３　 讨论

３．１　 系统氮损失源汇特征

研究结果显示，作物种植和畜禽养殖子系统是长三角地区农业生产消费系统活性氮损失最大的两个源，
这主要与长三角地区农业生产结构有关。 基于本研究数据，作物种植和畜禽养殖子系统的活性氮输入量
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１０ 年均值分别为 ３１６０．６ Ｇｇ ／ ａ 和 １０１６．６ Ｇｇ ／ ａ，分别是水产养殖子系统氮输入量（１０ 年均值 ５７５．３ Ｇｇ ／ ａ）的 ５．５
倍和 １．８ 倍。 可以看出，长三角地区作物种植和畜禽养殖的生产规模（以 Ｎ 计）远高于水产养殖。 在各子系

统活性氮利用效率差异不大的条件下（２７．１％—４２．６％） ［５０］，氮输入越高的子系统产生的氮损失越高。 因此，
作物种植和畜禽养殖子系统的活性氮损失量最大。 此外，系统活性氮损失总量的下降趋势也主要是由于作物

种植和畜禽养殖子系统。 受作物播种面积下降［５１］、化肥使用量零增长行动［５２］ 以及畜禽禁限养政策［５３］ 等的

影响，长三角地区化肥施用量和畜禽养殖规模在 １０ 年间分别下降了 ２０．５％和 ４７．２％（图 ７），导致上述两个子

系统的活性氮损失分别下降了 １０９．６ Ｇｇ ／ ａ 和 ５９．９ Ｇｇ ／ ａ。 同时，受城市化进程驱动［５０］，居民消费和废物管理

子系统活性氮损失分别增加了 ６８．９５ Ｇｇ ／ ａ 和 ３．１ Ｇｇ ／ ａ。 因此，作物种植和畜禽养殖子系统是系统活性氮损失

总量下降的主导因素。 这也可以解释研究期间作物种植和畜禽养殖子系统活性氮损失占比下降而居民消费

和废物管理子系统活性氮损失占比上升的变化趋势。

图 ７　 长三角地区作物种植和畜禽养殖规模变化情况

Ｆｉｇ．７　 Ｔｅｍｐｏｒａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｃｒｏｐ ｐｌａｎｔｉｎｇ ａｎｄ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｂｒｅｅｄｉｎｇ ｉｎ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ Ｄｅｌｔａ ｒｅｇｉｏｎ

图中数据来源于统计年鉴

大气环境是系统活性氮损失最主要的汇，这主要是因为氨挥发排放量大。 氨挥发是化肥、畜禽粪尿和居

民排泄物的重要排放途径［５４—５５］。 以化肥为例，有研究表明全球以氨挥发形式损失的活性氮占化肥施氮量的

平均比例为 １７．６％［５６］。 考虑到中国农田化肥施用强度高且氮素利用效率较低的实际情况，本研究采用 １６％
的排放因子可能较实际情况偏保守而非高估。 在此基础上，氨挥发排放因子仍显著高于氮径流和氮淋洗

（表 ２）。 因此，以氨挥发形式排放的活性氮的量高于排放至地表水环境（氮径流）和地下水环境（氮淋洗）的
量，成为活性氮损失最大的汇。 这与 Ｗａｎｇ 等［５７］的研究结果一致。
３．２　 输入数据对不确定性的影响

物质流分析方法框架下，人类活动水平数据的不确定性显著低于氮流参数已得到广泛认同［１２，１９，２８］。 然

而，由于不确定性的传播过程比较复杂，关于二者对模型最终结果不确定性的相对影响究竟多大却少有准确

的认识。 本研究通过分析活动水平数据和氮流参数对模型结果不确定性的影响，定量化地证实了人类活动水

平数据对结果不确定性的影响显著低于氮流参数。 此外，废物管理子系统活性氮损失的不确定性最高也正是

因为污水处理厂氨挥发和脱氮（Ｆ３９）和出水氮排放（Ｆ４０）的排放系数不确定性高。 由于不同污水处理厂的污

水处理工艺、运行管理水平、进水水质、排放标准等的差异，出水水质中的总氮浓度差异较大［５８］。 本研究将氨

挥发排放因子和出水总氮浓度的不确定性设定为 ５０％，导致废物管理子系统活性氮损失的不确定性最高。
基于上述结果，氮流参数的质量是降低输入数据导致的不确定性的关键。

本研究将人类活动水平数据的不确定性统一设定为 ５％，虽然这是大多数研究的常规做法，但其合理性

值得商榷。 现实中，统计口径的变化、行政区划的调整、统计项目的不完善和统计方法的差异等均会导致统计

数据质量的波动。 已有研究证实，受统计方法和口径的影响，常住人口［５９］、城镇化率［６０］ 等统计指标的人口普

查数据与行政统计数据之间可能存在大于 ５％的偏离。 因此，将人类活动水平数据的不确定性统一设为 ５％
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可能会影响不确定性估计的准确性，最终给科学决策带来困难。 现有研究中，已有部分学者针对不同人类活

动水平数据采用了不同的不确定性。 例如，Ｌｕｏ 等［６１］ 将水产品产量等统计数据的不确定性设定为 ３０％；
Ｚｈａｎｇ 等［１９］为不同的人类活动水平数据设定了 ５％—３０％不等的不确定性。 但总体而言，目前人类活动水平

数据不确定性的设定并不统一，且尚未有科学完善的方法。 未来需要对人类活动水平数据的不确定性进行深

入研究，提出科学的方法合理确定其不确定性，提高不确定性分析的可靠性。
３．３　 不确定性的传播机制

深入解析不确定性的传播机制对于降低氮损失核算结果的不确定性非常重要。 本研究发现，系统活性氮

损失各组分的通量和自身不确定性均会对系统活性氮损失总量的不确定性产生影响，且前者的影响显著高于

后者。 这是因为当某个活性氮损失组分通量较小时，其通量占比低，即使自身不确定性高，也难以对氮损失总

量核算结果产生大的冲击。 体现在不确定性上，即该组分对系统活性氮损失总量不确定性的贡献很小。 因

此，氮损失各组分通量大小在不确定性传播过程中起到更大的作用。 当组分通量大小差异不大时（小于 ２．３
倍），组分自身的不确定性才会产生明显影响。 这可以解释畜禽养殖子系统和地表水环境损失对系统活性氮

损失不确定性贡献最大的原因。 虽然二者均不是通量最大的组分，但由于其通量与活性氮损失的最大组分间

差异不大，且自身不确定性高于最大组分，使其对氮损失总体不确定性的贡献最大。
３．４　 对降低不确定性的启示

氮流不确定性与人类活动水平数据的质量和氮流参数的可靠性密切相关。 针对不同的人类活动水平数

据，鉴于人口等数据已被证实可能存在超过 ５％的不确定性，采用差异化的不确定性更为合理。 而如何确定

不同类型人类活动水平数据的不确定性尚缺乏科学的方法支撑，未来需要开展进一步研究。 当前可在已证实

其不确定性可能超过 ５％的数据类型中采用差异化的不确定性。 氮流参数对输入数据的不确定贡献更大，需
要重点控制。 小尺度研究时可辅以现场实际调查［６２］来约束不确定性；大空间尺度和长时间序列的研究，可通

过开发科学的参数尺度转化方法，应用卫星遥感数据和模型模拟等多源数据强化交叉验证［６３—６４］ 等途径来约

束不确定性。 此外，氮流参数受众多因素的影响，通过机器学习［２０］等新技术建立更为准确的基于影响因素的

参数预测方法，也有助于提高氮流参数的质量和精细程度，降低不确定性。
在降低输入数据不确定性的基础上，需同时关注不确定性的传播过程，重点降低对系统氮损失影响大的

氮损失组分的不确定性。 例如本研究中，畜禽养殖和地表水环境损失对系统氮损失的不确定性贡献最大。 因

此，二者是影响系统氮损失不确定性的重点过程，需要优先强化控制。 基于此，因现实条件受限无法提高全部

输入数据质量的情况下，可通过不确定性传播过程分析，识别出影响系统氮损失不确定性的重点过程，然后通

过现场实际调查、多源数据交叉验证、应用新技术等手段优先改善重点过程输入数据的质量，以实现在有限条

件下最大程度降低研究结果的整体不确定性。
需注意的是，目前不确定性的量化仅针对输入数据引入的不确定性。 对于模型设计和结构不完善引入的

不确定性，尚无法准确评估，也是研究的难点。 总体而言，降低模型结构不完善引入的不确定性，一方面需加

强基础研究，深化对强烈人类活动干扰下氮素生物地球化学循环过程的科学认识；另一方面，需要开发更为科

学的模型工具，为实现更精细化的氮流模拟奠定基础。

４　 结论

（１）长三角地区农业生产消费系统活性氮损失总量呈先上升后下降趋势。 作物种植和畜禽养殖子系统

是活性氮损失最大的两个源。 受农业生产规模下降的影响，二者占比均呈下降趋势。 而居民消费、废物管理

子系统活性氮损失占比均呈上升趋势。 大气环境是系统活性氮损失最主要的汇，主要原因是氨挥发排放因子

较高。
（２）长三角地区农业生产消费系统活性氮损失总量的不确定性为 ８．１％—８．８％，与其他研究结果接近。

其中，废物管理子系统和地表水环境活性氮损失分别为不确定性最高的源和汇，主要是因为氮排放系数不确
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定性高。 此外，氮流参数是不确定性的主要来源，畜禽养殖子系统和地表水环境损失对系统活性氮损失总量

不确定性的贡献最大。
（３）各组分氮损失通量及其不确定性均与其对氮损失总量不确定性的贡献之间存在显著正相关关系，且

前者的影响显著高于后者。 因此，系统氮损失不确定性的传播过程主要受各组分氮损失通量支配。
（４）提高氮流参数质量、强化重点过程控制和深化氮循环科学认识对于降低农业生产消费系统氮损失的

不确定性具有重要意义。
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