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摘要: 氨是大气中的碱性活性氮气体ꎬ其与酸性前体物反应形成的二次无机气溶胶是 ＰＭ２􀆰 ５的重要成分ꎬ影响着 ＰＭ２􀆰 ５重污染事

件的发生. 为响应我国在 ２０１７ 年开始实施的总理基金“农业排放状况及强化治理方案”研究目标和 ２０１８ 年«打赢蓝天保卫战三

年行动计划»中提出的氨减排行动计划ꎬ开展了全国尤其是京津冀及周边地区农业氨减排工作ꎬ助力区域农业资源高效利用及大

气污染治理. 我国 ２０１８ 年氨排放为 ９􀆰 ９０×１０６ ｔꎬ其中京津冀及周边地区“２＋２６”城市是我国氨排放强度较大的区域(２０１８ 年其氨

排放量为 １􀆰 ４１×１０６ ｔ)ꎬ这与观测到的大气氨浓度结果相吻合. 农业排放是主要的大气氨来源ꎬ农业源中畜禽养殖业约占 ５０％ꎬ种
植业约占 ３０％ꎬ但在对城市大气氨来源的解析中发现ꎬ贡献较大的是非农业源氨. 通过模型模拟氨减排对大气污染物的影响发

现ꎬ在减排 ４０％的情景下ꎬ可削减华北地区大气中 ５０％的硝酸根离子和 １５％~ ２０％的 ＰＭ２􀆰 ５峰值浓度. 在整合分析的农业氨减排

技术清单中ꎬ优化氮肥投入总量是种植业控制氨排放的基础ꎬ结合氮肥深施ꎬ或通过有机肥、低挥发性氮肥和添加脲酶抑制剂的

稳定性氮肥来替换普通氮肥可获得较好的控氨效果ꎻ养殖业方面ꎬ对猪、鸡、牛等主要畜禽养殖场以低蛋白日粮为基础ꎬ通过改善

圈舍管理、优化粪尿处理处置、提升有机肥农田施入技术等可实现畜牧养殖的全链条氨减排. 结合我国氨排放现状和减排潜力ꎬ
提出了针对我国的氨减排目标ꎬ建议强化大气氨监测并结合溯源技术定量化氨来源ꎬ加强重点区域氨减排技术的推广和示范ꎬ为
打赢蓝天保卫战提供科学理论和技术支撑.
关键词: 氨排放ꎻ 减排技术ꎻ 种植业ꎻ 养殖业ꎻ 政策建议
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ａｍｍｏｎｉａ ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ ｃａｍｅ ｆｒｏｍ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ａｎｄ ｃｒｏｐ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍｓꎬ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ. Ｈｏｗｅｖｅｒꎬ ｎｏｎ￣ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｓｏｕｒｃｅｓ ( ｓｕｃｈ ａｓ ｉｎｄｕｓｔｒｙ
ａｎｄ ｔｒａｆｆｉｃ) ｍａｄｅ ａ ｌａｒｇｅｒ ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｉｎ ｕｒｂａｎ ａｒｅａｓꎬ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｉｓｏｔｏｐｅ ｓｏｕｒｃｅ ａｐｐｏｒｔｉｏｎｍｅｎｔ. Ｗｅ ｓｉｍｕｌａｔｅｄ ａｎ ａｍｍｏｎｉａ
ｍｉｔｉｇａｔｉｏｎ ｓｃｅｎａｒｉｏ (４０％ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ) ｉｎ ｔｈｅ Ｎｏｒｔｈ Ｃｈｉｎａ Ｐｌａｉｎꎬ ｗｈｉｃｈ ｒｅｄｕｃｅｄ ＮＯ３

－ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｂｙ ５０％ ａｎｄ ｔｈｅ ｐｅａｋ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ
ＰＭ２􀆰 ５ ｂｙ １５％￣２０％. Ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ ａｍｍｏｎｉａ ｍｉｔｉｇａｔｉｏｎ ａｃｔｉｏｎｓ ｓｈｏｕｌｄ ｂｅ ｔａｋｅｎ ｕｒｇｅｎｔｌｙ ｔｏ ｉｍｐｒｏｖｅ ａｉｒ ｑｕａｌｉｔｙ. Ｆｏｒ ａｍｍｏｎｉａ ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ
ｉｎ ｃｒｏｐ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎꎬ ｔｈｅｒｅ ｉｓ ａｎ ｕｒｇｅｎｔ ｎｅｅｄ ｔｏ ｃｏｎｔｒｏｌ ｓｙｎｔｈｅｔｉｃ ｆｅｒｔｉｌｉｚｅｒ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ. Ｈｏｗｅｖｅｒꎬ ｕｓｉｎｇ ｄｅｅｐ ｐｌａｃｅｍｅｎｔ ｏｆ ｆｅｒｔｉｌｉｚｅｒｓ ｏｒ
ｒｅｐｌａｃｉｎｇ ｔｒａｄｉｔｉｏｎａｌ ｆｅｒｔｉｌｉｚｅｒｓ ( ｓｕｃｈ ａｓ ｕｒｅａ) ｗｉｔｈ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｎｕｒｅｓꎬ ｎｉｔｒａｔｅ￣ｂａｓｅｄ ｆｅｒｔｉｌｉｚｅｒｓ ａｎｄ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｆｅｒｔｉｌｉｚｅｒｓ ｃｏｕｌｄ
ａｃｈｉｅｖｅ ａ ｈｉｇｈｅｒ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ. Ｆｏｒ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍｓꎬ ｗｅ ｉｄｅｎｔｉｆｉｅｄ ａ ｓｅｒｉｅｓ ｏｆ ａｍｍｏｎｉａ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｐｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ｐｉｇｓꎬ ｂｒｏｉｌｅｒｓ ａｎｄ
ｂｅｅｆ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎꎬ ｕｓｉｎｇ ａ ｌｏｗ ｐｒｏｔｅｉｎ ｄｉｅｔ ａｓ ｔｈｅ ｂａｓｅ ｍｅａｓｕｒｅꎬ ｆｏｌｌｏｗｅｄ ｂｙ ｉｍｐｒｏｖｅｄ ｈｏｕｓｉｎｇ ａｎｄ ｍａｎｕｒｅ∕ｗａｓｔｅ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｗｉｔｈ
ｏｐｔｉｍｉｚｅｄ ｆｉｅｌｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｍａｎｕｒｅꎬ ｕｒｉｎｅ ａｎｄ ｓｌｕｒｒｙ. Ｂａｓｅｄ ｏｎ ｔｈｅ ａｍｍｏｎｉａ ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｓｔａｔｕｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｐｏｔｅｎｔｉａｌꎬ ｗｅ ｐｒｏｐｏｓｅ ａｎ
ａｍｍｏｎｉａ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｇｏａｌ ｆｏｒ Ｃｈｉｎａ. Ｔｈｉｓ ｍｕｓｔ ｂｅ ａｃｃｏｍｐａｎｉｅｄ ｂｙ ｉｍｐｒｏｖｅｄ ａｔｍｏｓｐｈｅｒｉｃ ａｍｍｏｎｉａ ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ ａｎｄ ｉｓｏｔｏｐｅ ｓｏｕｒｃｅ
ａｐｐｏｒｔｉｏｎｍｅｎｔ ｔｏ ｉｄｅｎｔｉｆｙ ｓｏｕｒｃｅｓ ｔｏ ｐｒｏｖｅ ｅｆｆｅｃｔｉｖｅｎｅｓｓ ｏｆ ｔｈｅ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓ ｉｎ ｋｅｙ ａｒｅａｓ (ａｍｍｏｎｉａ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｈｏｔ ｓｐｏｔｓ) ａｎｄ ｉｍｐｒｏｖｅ ｔｈｅｉｒ
ｕｐｔａｋｅ. Ｔｈｉｓ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｗｉｌｌ ｐｒｏｖｉｄｅ ｔｈｅｏｒｅｔｉｃａｌ ａｎｄ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｃａｌ ｓｕｐｐｏｒｔ ｆｏｒ ｂｅｔｔｅｒ ｃｏｎｔｒｏｌ ｏｆ ａｉｒ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ａｎｄ ａ ｒｅｔｕｒｎ ｔｏ ｔｈｅ ‘ｂｌｕｅ ｓｋｉｅｓ’.
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ: ａｍｍｏｎｉａ ｅｍｉｓｓｉｏｎꎻ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｍｅａｓｕｒｅｓꎻ ｃｒｏｐ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎꎻ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎꎻ ｐｏｌｉｃｙ ｓｕｇｇｅｓｔｉｏｎｓ

　 　 ２０ 世纪初期ꎬ合成氨工艺(哈伯￣博施)的发明使

得全球农业生产能力得到大幅提升ꎬ促成了史无前例

的人口增长ꎬ并解决了全球 ５０％人口的温饱[１] . 随着

人口持续增长ꎬ人们对资源的需求与日俱增[２] . 为保

证作物和动物产品的高产和稳产ꎬ氮素的投入不断增

加ꎬ致使氮素利用效率低下且大量活性氮(如 ＮＨ３、
Ｎ２Ｏ、ＮＯｘ 和 ＮＯ３

－)进入环境ꎬ诱发了一系列的环境

问题[３￣５] . 氨是一种重要的活性氮ꎬ其主要源于农田

氮肥施用与畜禽养殖ꎬ据模型估计ꎬ２１００ 年全球氨排

放将达到 ９３×１０６ ｔ(以 Ｎ 计ꎬ下同)ꎬ相比 ２００８ 年增加

４３％[６] . 氨挥发是种植业生产中氮肥损失主要途径

之一ꎬ全球施用化肥导致引起的氨排放由 １９６１ 年的

１􀆰 ９×１０６ ｔ 增至 ２０１０ 年的 １６􀆰 ７×１０６ ｔ[７] . 基于全球农

业氨排放的清单分析发现ꎬ畜禽养殖的氨排放要高于

化肥施用ꎬ占农业氨排放的 ６５％ꎬ其中饲喂和粪污储

藏处置是主要的氨排放环节[８] . 我国氨排放总量在

２０１２ 年达到 ９􀆰 ７×１０６ ｔꎬ农业畜牧养殖和氮肥施用分

别占 ５１􀆰 ９％和 ２９􀆰 １％[９] .
大量氨气进入环境后会对生态系统功能产生诸

多负面影响ꎬ例如ꎬ挥发的氨会通过大气干、湿沉降回

到陆地和水体ꎬ增加了环境养分输入造成的水体富营

养化[１０] . 活性氮在陆地生态系统输入增加ꎬ一方面会

改变植物群落中物种间的竞争格局ꎬ喜氮植物的数量

增加限制了其他物种的生长和发展ꎬ从而降低了系统

的物种多样性[１１]ꎻ另一方面会造成土壤酸化 (由

ＮＨ４
＋转变为 ＮＯ３

－ 所造成) [１２] . 此外ꎬ碱性的氨气与

大气中的酸性前体物(如 ＳＯ２、ＮＯｘ)反应形成的铵盐

是二次无机气溶胶的主要形成方式[１３] . 二次气溶胶

０５１



第 １ 期 刘学军等:我国大气氨的排放特征、减排技术与政策建议 　 　 　

是大气颗粒物的主要成分ꎬ其与雾霾天气的发生和空

气质量息息相关.
氨排放的管控和治理不仅关乎氮素资源的高效

利用和农业面源污染的控制ꎬ还可大幅改善空气质

量[１４] . 研究表明ꎬ在我国农业发达区域———华北平

原ꎬ减少 ５０％的大气氨浓度可显著降低 ＰＭ２􀆰 ５质量浓

度[１５]ꎬ同时随着氨减排对空气质量的改善ꎬ还可显著

降低由于空气污染导致的人口死亡率[１６] . 从国外的

氨减排经验来看ꎬ１９９９ 年ꎬ欧洲和北美签订的«哥德

堡协议»是最早的针对氨排放控制的国际条约ꎬ其规

定到 ２０１０ 年公约签署国的氨排放量较 １９９０ 年削减

约 ２０％[１７] . 在 ２０１６ 年欧盟颁布了新的提案ꎬ制定了

以 ２００５ 年为基线的大气污染物减排目标ꎬ其中到

２０２０ 年和 ２０３０ 年氨减排目标分别为 ６％和 ２７％(与

图 １　 我国氨排放变化趋势

Ｆｉｇ.１ Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ａｍｍｏｎｉａ ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ ｉｎ Ｃｈｉｎａ

２００５ 年相比) [１８] . 英国环境局 ２０１８ 年发布的«清洁

空气策略» ( Ｃｌｅａｎ Ａｉｒ Ｓｔｒａｔｅｇｙ) 提出了氨减排的目

标[１９]:以 ２００５ 年为基准ꎬ到 ２０２０ 年氨排放下降 ８％ꎬ
到 ２０３０ 年下降 １６％. １９９５ 年美国环境保护局发布了

«氨排放控制和污染防治方法报告»(ＥＰＡ￣４５６∕Ｒ￣９５￣００２)ꎬ
针对工业、畜牧业和种植业生产中氨排放的关键环节

提供相应的针对性抑氨技术措施[２０] . 同时于 １９９７ 年

启 动 了 Ｎａｔｉｏｎａｌ Ａｍｂｉｅｎｔ Ａｉｒ Ｑｕａｌｉｔｙ Ｓｔａｎｄａｒｄｓ
(ＮＡＡＱＳ)计划ꎬ由美国环境保护局设定时间表ꎬ各州

政府制定和实施农业氨排放管理措施ꎬ并限期实现空

气质量达标(ＰＭ２􀆰 ５). ２０１４ 年美国农业部农业空气质

量工作组(ＵＳＤＡ Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ Ａｉｒ Ｑｕａｌｉｔｙ Ｔａｓｋ Ｆｏｒｃｅ)

提出的官方白皮书阐述了氨气的环境行为和潜在治

理技术ꎬ并敦促政府加强对氨排放的管理[２１] .
在 ２０１７ 年开始实施的总理基金«农业排放状况

及强化治理方案»课题和 ２０１８ 年«打赢蓝天保卫战

三年行动计划» [２２]中ꎬ我国首次提出了氨减排行动计

划ꎬ强调了对农业资源利用效率的改善以及农业氨减

排工作的推进. 当前ꎬ进一步摸清氨排放特征ꎬ厘清

大气氨来源ꎬ并梳理潜在的农业氨减排技术ꎬ是我国

治理大气氨污染的关键基础. 为此ꎬ该研究通过精细

化氨排放清单入手ꎬ结合全国氨气监测网络和同位素

溯源技术精细化大气氨来源ꎬ利用大气污染模拟系

统ꎬ定量化农业氨减排对霾污染(ＰＭ２􀆰 ５)的改善效应ꎻ
通过整合分析国内外氨减排技术ꎬ构建减排技术清单

并明确技术减排潜力可行性ꎬ最后提出农业氨减排政

策建议ꎬ以期为打赢蓝天保卫战提供有力理论和技术

支撑.
１　 大气氨的来源与排放特征
１􀆰 １　 我国氨排放特征和来源

我国氨排放一直维持在较高水平且年际变化不

大(见图 １)ꎬ氨排放量从 ２０００ 年的 １０􀆰 ３０×１０６ ｔ 增至

２００５ 年的 １０􀆰 ９６ × １０６ ｔ (峰值)ꎬ此后有小幅波动ꎬ
２０１２ 年降至 ９􀆰 ６７ × １０６ ｔ[９]ꎬ ２０１８ 年小幅回升至

９􀆰 ９０×１０６ ｔ. 农业氨排放是我国氨排放的最主要来

源ꎬ约占全国氨排放总量的 ８０％ꎬ其中畜禽养殖业是

我国氨排放最大的贡献源ꎬ其次是种植业(农田)含

氮化肥的施用. 其他排放源包括生物质燃烧、人体粪

１５１
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便、化工生产、废物处理、交通排放、煤炭燃烧等.
从时间分布来看ꎬ受夏季高温影响ꎬ氨在夏季的

排放量高于冬季 (见图 ２). 研究结果显示ꎬ冬季

(１２ 月—翌年 ２ 月)大气氨排放约占全年排放总量的

１７％ꎻ夏季(６—８ 月)约占全年的 ３３％ꎬ是冬季排放量

的 ２ 倍左右[２３] .

图 ２　 我国氨排放季节性变化

Ｆｉｇ.２ Ｓｅａｓｏｎａｌ ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ａｍｍｏｎｉａ
ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ ｉｎ Ｃｈｉｎａ

京津冀及周边地区“２＋２６”城市是我国氨排放强

度较大的区域ꎬ２０１７ 年和 ２０１８ 年氨排放量分别为

１􀆰 ５６×１０６ 和 １􀆰 ４１×１０６ ｔ[２３] . 其中ꎬ农业源氨排放占比

超过 ８０％ꎬ种植业和畜禽养殖业 ＮＨ３ 排放分别占总

量的 ２２％和 ５９％.
１􀆰 ２　 我国大气氨浓度特征

基于我国大气氨观测研究网络(ＡＭｏＮ￣Ｃｈｉｎａ)ꎬ
发现我国氨浓度较高的地区集中分布在华北平原

(见图 ３)ꎬ特别是京津冀中南部地区年均氨浓度高达

１３􀆰 ４ μｇ∕ｍ３ꎬ其次为西北地区(１０􀆰 ０ μｇ∕ｍ３)ꎬ远高于

中部地区(５􀆰 ４ μｇ∕ｍ３)、东南地区(５􀆰 １ μｇ∕ｍ３)、东北

地区(４􀆰 ４ μｇ∕ｍ３)和西南地区(３􀆰 ８ μｇ∕ｍ３). 总体而

言ꎬ地面氨浓度的空间分布与卫星观测的氨柱浓度和

氨排放清单空间分布基本一致ꎬ证实了华北平原是我

国氨浓度最高、氨排放量最大的热点区域[２４] .
华北地区氨浓度范围为 ３􀆰 ９ ~ ２３􀆰 ９ μｇ∕ｍ３ꎬ其中

农田站点氨浓度为 １９􀆰 ５ μｇ∕ｍ３ꎬ其次为城市站点

(１４􀆰 ９ μｇ∕ｍ３)ꎬ均远高于背景站点(３􀆰 ９ μｇ∕ｍ３) [２５] .
在全国不同区域ꎬ城市大气氨浓度都处于过量状态ꎬ
是影响大气霾污染的重要前体物.

通过对北京初冬(农业活动减弱)和盛夏(农业

排放增强)大气霾污染过程不同粒径段样品的氮稳

定同位素测试ꎬ发现了非农业源影响城市气溶胶铵盐

的强烈信号. 通过同位素质量平衡模型ꎬ解析到北京

城区(年尺度上)铵盐有 ５５％来自农业排放ꎬ而非农

图 ３　 我国大气氨浓度的空间分布

Ｆｉｇ.３ Ｓｐａｔｉａｌ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ａｔｍｏｓｐｈｅｒｉｃ
ａｍｍｏｎｉａ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ Ｃｈｉｎａ

业源(机动车、燃煤、氨逃逸)的贡献也决不能忽视

(尤其是在重霾污染期间) [２５] . 同位素源解析结果进

一步印证了我国城市观测到的高浓度氨气与局地排

放有关ꎬ而与区域农业源的关系不大. 如果该结论具

有普适性ꎬ这将直接关系到我国未来氨气减排的策略

选择. 建议未来进一步开展不同区域的氨气∕铵盐来

源解析ꎬ 特别是加强氨气同位素源谱的本地化

研究[２６] .
１􀆰 ３　 氨对秋冬季霾污染(ＰＭ２􀆰 ５)的影响及其减排效应

农业源氨排放作为氨污染的主要来源ꎬ严格的控

氨措施技术上虽可实现ꎬ但面临较大的经济成本与粮

食安全问题ꎬ即农业控氨既要保证种植业和畜牧业的

正常生产ꎬ又要在经济成本相对较低的情况下来进行

氨的减排. 考虑到我国部分地区还有较严重的酸雨

问题ꎬ氨减排不宜一刀切ꎬ重点应放在雾霾严重的秋

冬季与暂无酸雨威胁的地区[２７] .
１􀆰 ３􀆰 １　 非洲猪瘟对大气氨浓度的影响

２０１８ 年下半年非洲猪瘟的爆发导致全国畜牧业

生猪饲养量显著下降(平均降幅在 ２５％以上)ꎬ基于

氨排放因素估算ꎬ猪瘟导致全国养猪行业氨的年排放

量降低约 ２×１０５ ｔꎬ占全国农业氨排放量的 ３％. 全国

大气沉降监测网的结果[２８] 表明ꎬ２０１８ 年 ７—１２ 月全

国大气氨浓度比 ２０１６ 年和 ２０１７ 年同期下降约 ５％ꎻ
华北平原作为养殖业集中区域ꎬ大气氨浓度与 ２０１７
年同期相比下降了 １３％. 大气氨浓度的下降是多因

素(包括化肥施用量下降)共同作用的结果ꎬ但猪瘟

导致的生猪养殖量下降在其中所起的贡献不容忽视.
１􀆰 ３􀆰 ２　 华北区域氨减排对重污染期间 ＰＭ２􀆰 ５的削减

效应

基于热力学模型(ＩＳＯＲＲＯＰＩＡ)模拟了华北地区

大气中氨减排对削减硝酸根离子的效果[２９]ꎬ发现大

气中总氨(气态氨和铵根离子)削减 ４０％后ꎬ硝酸根
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离子的峰值浓度被大幅削弱ꎬ平均降幅超过 ５０％ꎬ进
而使 ＰＭ２􀆰 ５的峰值浓度下降 １５％~２０％. 因此ꎬ华北地

区冬季重污染期间ꎬ通过控制氨排放来削减 ＰＭ２􀆰 ５是

有效的. 同时ꎬ硝酸铵下降只会引起 ＮＯｘ 的氧化产物

气态硝酸浓度的变化ꎬ不会引起前体物 ＮＯ２ 的变化.
同理ꎬ氨的大幅减排(如减排 ５０％)会导致硫酸铵转

换成硫酸氢铵ꎬ不会影响 ＳＯ２ 的浓度. 因此ꎬ大幅减

氨不会引起 ＳＯ２、ＮＯ２ 浓度升高.
２　 农业氨减排技术
２􀆰 １　 种植业氨减排技术

种植业的氨排放主要源于氮肥施用ꎬ施用量、肥
料形态及其施用方法均是影响氨排放的关键因素.
通过收集全国尺度种植业氨排放相关文献(１９９０—
２０１７ 年)ꎬ整合分析了种植业生产过程中潜在的氨减

排技术ꎬ通过技术减排效率和经济性构建了种植业氨

减排技术清单(见表 １). 从源头上管控种植业氮素投

入是缓解我国种植业氨排放的基础(数据库中单季

作物施氮量最大值为 ６００ ｋｇ∕ｈｍ２)ꎬ其可降低生产成

本、增加氮肥利用效率ꎬ但在减肥增效实践中应该因

地制宜ꎬ结合测土配方施肥合理管控氮肥投入ꎬ从而

兼顾粮食安全和保护环境. 对于机械配套和灌溉设

施条件较好的区域ꎬ可采用深施肥 (减排效果为

４５􀆰 １％~ ７９􀆰 ４％) 以 及 施 肥 后 灌 溉 ( 减 排 效 果 为

７１􀆰 ３％~ ８３􀆰 ４％)等措施来避免肥料的氨损失ꎻ对于

水源匮乏区域ꎬ可构建水肥一体化体系ꎬ从而实现节

水￣节肥￣控氨的多重效果ꎻ秸秆还田技术在旱地的运

用中对氨挥发影响因还田方式而异ꎬ秸秆免耕覆盖显

著提高土壤脲酶活性ꎬ此时尿素表施显著增大氨挥发

损失[３０]ꎬ而在秸秆粉碎混合还田ꎬ增强铵氮固定方面

具有显著降低氨挥发效果[３１] . 另外ꎬ秸秆通过高温热

解制成秸秆生物炭ꎬ其施用会强烈影响氨的挥发ꎬ尤
其是中酸性生物炭的施用增强了土壤的吸附交换能

力可使氨损失降低 ２０􀆰 ９％ ~ ５７􀆰 ７％[３２]ꎬ但鉴于其生

产成本较高ꎬ可在一些基础地力较低的地区选择性推

广以达到固碳、培肥和抑氨的效果. 就氮肥形态替换

来说ꎬ增强畜牧业与种植业耦合ꎬ实现有机肥代替尿

素具有较好的氨减排效果ꎬ全替代的情况下可减排

４４􀆰 ７％ ~ ６３􀆰 ６％ꎬ部分替代情景下也可减少 ６％ ~
１８􀆰 ５％的氨排放ꎬ但协调与降低有机肥运输的成本是

推进有机肥资源利用的重要前提与措施. 改变不同

无机氮肥的形态ꎬ如利用铵态氮肥或硝肥替换尿素可

减少 ８􀆰 ６％~４８􀆰 ８％的氨损失ꎬ但其施用应与作物对

氮素形态的喜好相结合ꎬ在保障氨减排的前提下也要

充分考虑其他活性氮排放及其潜在的环境污染(如

硝酸盐淋洗和氧化亚氮排放). 氮肥增效主要是通过

控制或减缓有效氮素的释放速率使之与作物的氮素

需求特点相匹配ꎬ以有效减少活性氮损失. 控释氮肥

总体都有较好的氨减排潜力(４６􀆰 ８％ ~５８􀆰 ３％). 相较

于控释尿素ꎬ尿素与氮素稳定剂(如脲酶抑制剂)配

施的氨减排效果最好ꎬ减排潜力为 ４８􀆰 １％ ~ ７０􀆰 ４％ꎬ
其生产成本相对较低ꎬ是值得推广的氨减排技术ꎬ特
别是对于农机不配套的区域ꎬ简单的表施也可在很大

程度上降低氨排放. 结合脲酶抑制剂在典型华北农

田开展的定位试验ꎬ脲酶抑制可减少小麦玉米轮作体

系 ４１􀆰 ４％~９６􀆰 ４％的氨排放ꎬ同时还可以一定程度上

缓解氧化亚氮和氮氧化物的排放[３３] .

表 １　 种植业氨减排技术清单

Ｔａｂｌｅ １ Ｌｉｓｔ ｏｆ ａｍｍｏｎｉａ ｍｉｔｉｇａｔｉｏｎ ｏｐｔｉｏｎｓ ｆｏｒ
ｃｒｏｐ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ

生产过程 减排技术 减排效果 推广程度

２５％减肥增效 １８􀆰 ０％~３２􀆰 ４％ 可推广

氮肥投入 ５０％减肥增效 ２５􀆰 ０％~４８􀆰 ５％ 可推广

７５％减肥增效 ４８􀆰 ２％~６８􀆰 ３％ 可推广

深施肥 ４５􀆰 １％~７９􀆰 ４％ 可推广

施肥方式 灌溉 ７１􀆰 ３％~８３􀆰 ４％ 可推广

水肥一体化 ６０􀆰 ２％~７７􀆰 ４％ 选择性推广

田间管理

秸秆还田 ０~１８􀆰 ６％ 可推广

秸秆生物炭还田
(酸性或中性) ２０􀆰 ９％~５７􀆰 ７％ 选择性推广

有机无机复混肥 ６􀆰 ０％~１８􀆰 ５％ 可推广

肥料类型 有机肥替代 ４４􀆰 ７％~６３􀆰 ６％ 选择性推广

铵或硝基肥替代 ８􀆰 ６％~４８􀆰 ８％ 选择性推广

控释肥 ４６􀆰 ８％~５８􀆰 ３％ 可推广

氮肥增效 脲酶抑制剂 ４８􀆰 １％~７０􀆰 ４％ 可推广

双抑制剂 ２１􀆰 ７％~４８􀆰 ６％ 选择性推广

　 　 注: 氮肥投入和施肥方式(灌溉和水肥一体化)是通过收集优化
施肥为主题的相关文献(即氮梯度试验)ꎬ以空白(不施氮
肥)为对照ꎬ施氮为处理进行 ｍｅｔａ 分析ꎻ田间管理、肥料类型
和氮肥增效以添加秸秆、增效剂、有机肥或铵硝氮肥为处理ꎬ
普通化肥为对照进行 ｍｅｔａ 分析.

２􀆰 ２　 畜牧业氨减排技术

通过对猪、鸡、牛粪便管理全链条各自的氨减排

技术数据的收集以及 ｍｅｔａ 整合分析[３４￣３６]ꎬ分别给出

了各动物类型适宜的氨减排技术及其减排效果(见
表 ２). 由表 ２ 可见:对于各种动物在粪便管理的各阶

段ꎬ均有可行的技术使氨获得有效减排ꎻ对于整个养

殖管理链条进行高效减排的关键在于识别排放关键

阶段ꎬ采用高效低价的技术进行减排.
同时对生猪的深坑式、水泡粪式、垫料式、固液

３５１



　 　 　 环　 境　 科　 学　 研　 究 第 ３４ 卷

　 　 　 表 ２　 畜禽养殖氨减排技术清单

Ｔａｂｌｅ ２ Ｌｉｓｔ ｏｆ ａｍｍｏｎｉａ ｍｉｔｉｇａｔｉｏｎ ｏｐｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ａｎｉｍａｌ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍ

项目 减排效率 推广程度 适用类型　 实现手段

日粮优化
低蛋白日粮 １０％~４６％ √

饲料添加剂 ３６％~４３％ ○
猪、鸡、牛 减少饲料蛋白含量ꎬ需适当补充必需氨基酸

(如酶益生菌、丝兰提取物、沸石等)

圈舍

畜舍内部

外排气体

改变畜舍
结构

采用半漏缝地板

传送带或 Ｖ 型刮板

清粪管理 提高清粪频率

湿式除臭档网

生物基过滤器

１１％~４０％ √ 适用于猪舍 将全漏缝改为半漏缝

１０％~４０％ ○ 适 用 于 猪
舍、鸡舍

改鸡舍阶梯笼养粪坑贮粪为带式清粪ꎬ猪舍
水冲或水泡粪为 Ｖ 型刮粪

３８􀆰 ５％~９３％ √ 猪、鸡、牛 每日清粪

９０％~９５％ ○ 封闭式
畜禽舍

排出气体进行挡尘、过滤、水洗或酸洗除臭

６３％~８６％ ○ 排出气体被生物基堆体中的微生物吸附反应

粪水贮存
处理

污水沼液
贮存

固体粪便

堆肥发酵

覆盖

秸秆覆盖

塑料覆盖

几何体覆盖

加酸

覆盖

降温

堆肥添加剂

密闭式堆肥

生物基过滤器

５９％~７５％ ○ 秸秆切碎成 ３~４ ｃｍ 小段ꎬ覆盖污水

７４％~１００％ √ 猪、鸡、牛场 采用塑料膜对污水贮存池覆盖

１７％~１００％ √ 采用塑料或黏土几何体等覆盖

５４％~８４％ ○ 猪、鸡、牛场 加入硫酸等降低污水 ｐＨ 低于 ６

１５％~８８％ ○
猪、鸡、牛场

采用塑料膜、稻草等覆盖

２０％~３０％ √ 贮存池建在遮阳棚下ꎬ避免阳光直射

３０％~７２％ ○ 铝盐、过磷酸盐、沸石等

３０％~５５％ ○ 猪、鸡、牛场 采用塑料膜、稻草等覆盖

３６％~９４％ ○ 排出气体被生物基堆体中的微生物吸附反应

农田利用 施用方式
液体

肥水注射

肥水混施

固体 固体混施

７０％~９９％ √ 采用注射施肥机

３３％~９０％ √ 开沟施肥后迅速覆土

３９％~９４％ √ 开沟施肥后迅速覆土

　 　 注:√代表可推广ꎻ ○代表选择性推广 􀆰

分离式养殖管理模式ꎬ以及肉鸡垫料式、蛋鸡清粪带

式和肉牛大型育肥场模式ꎬ总计 ７ 种典型管理模式ꎬ
结合氮物质流方法核算了各模式全链条氨排放结果ꎬ
认为不同畜种和不同饲养方式下ꎬ氨排放关键环节不

同. 生猪养殖系统氨排放关键环节主要在舍外管理

和农田利用阶段[３４]ꎬ肉鸡垫料系统氨排放关键环节

在于舍内ꎬ蛋鸡清粪带系统由于粪便快速被清出舍

外ꎬ因而关键环节在于舍外和农田阶段[３５]ꎻ对于肉牛

大型育肥场系统ꎬ氨排放关键环节在于育肥场上[３６] .
因而针对这些关键环节开展减排工作ꎬ设计相应减排

组合方案ꎬ可以获得最大效果的全链条水平的氨减排

效果.
综合猪、鸡、牛 ３ 种动物的氨减排技术ꎬ结合对每

种技术的减排效率、减排原理、其具体适用对象、技术

经济性、实现方法等ꎬ构建了畜禽养殖氨减排技术清

单. 在粪便管理各阶段最为推荐的技术分别是:饮食

上采用低蛋白日粮(减排效率为 ０ ~ ６３％)ꎻ畜舍内采

用半漏缝地板(减排效率为 １１％ ~ ４０％)和提高清粪

频率(减排效率为 ０ ~ ９３％)ꎻ外排气体采用酸洗(减
排效率为 ９０％~９５％)或生物过滤器(减排效率为 ０~
８６％)ꎬ但该技术需进一步降低成本ꎻ污水贮存采用塑

料薄膜覆盖(减排效率为 ７４％ ~ １００％)和降温(减排

效率为 ２０％~３０％)ꎻ堆肥过程推荐使用堆肥尾气过

滤器(减排效率为 ３６％ ~ ９４％)ꎬ堆放过程采用覆盖

(减排效率为 １５％ ~ ８８％)ꎻ施用过程改表施为注射

(减排效率为 ７０％~ ９９％)ꎬ固体快速翻耕混施(减排

效率为 ３９％~９４％).
现行的畜禽养殖场政策、规范大都基于职业卫生

健康、水、固废污染防治ꎬ大气污染主要从恶臭防治角

度考虑. 通过分析ꎬ发现畜禽圈舍管理环节中圈舍封

闭、机械通风、外排气处理ꎬ畜禽粪尿储存与处理环节

中封闭输送储存、固液分离、ＰＶＣ 薄膜覆盖储存、密
闭仓式堆肥等控氨技术措施与现行的畜禽养殖场相

关政策、规范存在一致性ꎬ可作为优先推广技术[３７￣４１] .

３　 我国氨减排政策分析、建议及实现途径
３􀆰 １　 我国氨减排相关政策和行动计划

２０１８ 年 ６ 月ꎬ中共中央 国务院在«关于全面加

强生态环境保护 坚决打好污染防治攻坚战的意见»
中提出 “坚决打赢蓝天保卫战”ꎬ其中第一条是加强

工业企业大气污染综合治理中强调“强化工业企业

无组织排放管理ꎬ推进挥发性有机物排放综合整治ꎬ
开展大气氨排放控制试点”. 同年ꎬ国务院印发了
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«打赢蓝天保卫战三年行动计划的通知» (国发

〔２０１８〕２２ 号)ꎬ在二十一条加强秸秆综合利用和氨减

排控制中强调“控制农业源氨排放ꎬ减少化肥农药使

用量ꎬ增加有机肥使用量ꎬ实现化肥农药使用量负增

长. 提高化肥利用率ꎬ到 ２０２０ 年ꎬ京津冀及周边地区、
长三角地区在 ４０％以上. 强化畜禽粪污资源化利用ꎬ
改善养殖场通风环境ꎬ提高畜禽粪污综合利用率ꎬ减
少氨挥发排放” [２３] .
３􀆰 ２　 我国氨减排政策建议

ａ) 建立氨气测量标准、完善监测网络体系与排

放核算标准. 针对现有研究监测评估方法不统一、结
果可比性差、研究成果碎片化等问题ꎬ研究建立科学

的、分类型的、系统的观测评估方法和技术标准ꎻ选择

基础好的观测点ꎬ补充完善监测设备与体系ꎬ建立统

一的质控数据管理制度ꎬ开展不同气候条件、生产要

素等对氨排放的影响ꎬ形成综合的监测评估体系ꎬ摸
清排放底数ꎬ构建精细化排放清单.

ｂ) 氨减排目标设定. 将氨气(ＮＨ３)归入主要空

气污染物并进行针对性地监测ꎬ并颁布官方规范化的

氨排放清单. 在国家及地方各级政府层面的环境治

理目标规划中ꎬ针对各省(自治区、直辖市)的产业结

构特点ꎬ结合各项减排技术的费效比、可操作性、地区

经济承受能力等ꎬ设定不同地区农业的氨减排的短期

和中长期目标ꎬ如可考虑选择 １００ 个养殖大县ꎬ设定

２０２５ 年减排 １０％、２０３５ 年减排 ３０％的目标(相对于

２０１５ 年)ꎬ由政府各部门联合监督ꎬ以保障区域按减

排目标的有效实现.
ｃ) 氨污染预警、源解析和环境安全评价体系建

立. 结合氨减排目标和区域氨排放特征ꎬ划分氨排放

重点区域ꎬ加强该区域的氨监测强度ꎬ结合溯源技术

(如同位素指纹)探明氨污染来源ꎬ进行氨气和 ＰＭ２􀆰 ５

的同步监测解析区域氨排放对雾霾形成的贡献. 对

于部分点源污染区域及其周边生态环境体系(如森

林、草地和水体)进行环境评估ꎬ分析氨污染对生物

多样性、水质等的影响ꎬ进而有针对性地提出重点区

域的氨限排标准. 同时根据氨排放、大气中二次转化

和沉降的特点ꎬ结合区域雾霾预警体系ꎬ即时控制污

染期间的氨来源ꎬ如推迟施肥时间或使用稳定性肥

料ꎬ减少设施农业通风频次或进行棚内氨气回收ꎻ增
加清粪频率ꎬ堆放和储藏的粪污进行覆盖等措施ꎬ预
警消息可利用手机 ＡＰＰ 形式即时传达至相关村级行

政单位、企业和中大型种植或养殖户负责人ꎬ同时设

置氨管控督查小组ꎬ确保重污染期间氨减排措施的切

实贯彻实施.

ｄ) 农业氨减排技术筛选与示范. 筛选主要排放

源的减排技术措施ꎬ系统评估不同减排技术的效果与

成本ꎬ构建具有区域针对性的氨减排技术列单ꎻ结合

区域主流种养习惯ꎬ细化氨减排技术在区域实现的技

术难点和要点ꎬ同时将有关技术规程对相关政府机

构、企业和农户进行普及和商讨ꎬ明确技术实施存在

的阻碍ꎻ对部分可行性高和氨减排效果显著的技术在

京津冀及周边“２＋２６”城市、长三角地区等国家大气

污染防治重点区域ꎬ选择种植和养殖规模较大、地方

有积极性的国家农业可持续发展试验示范区ꎬ开展种

植业和畜牧业氨减排技术试点ꎬ连续定点监测ꎬ评估

区域氨减排成效ꎬ形成可复制、可推广氨减排技术模

式和管理机制ꎬ适时编制全国种植和畜禽氨排放控制

规划并向全国推广.
３􀆰 ３　 我国农业氨减排的实现途径

ａ) 建立和完善农业氨排放管理技术指南ꎬ纳入

到生产技术规程中. 种植业方面ꎬ加强对科学施肥的

指导、避免过量施用氮肥是从源头控制种植业氨排放

的重要措施. 此外ꎬ尿素取代碳铵、添加脲酶抑制剂、
改性硝态氮肥、氮肥深施等技术是经广泛验证、行之

有效的控氨措施ꎬ结合费效分析ꎬ选取适宜施肥技术ꎬ
纳入到地区主要类型种植业的技术规程中. 养殖业

方面ꎬ宜在推广应用低蛋白日粮、源头减少氮产生量

的基础上ꎬ加强标准化畜舍与粪便储存处理环节的管

理ꎬ示范推广畜舍排放气体净化技术ꎬ粪污密闭或覆

盖贮存、种养结合与粪便深施等技术ꎬ适时纳入到养

殖场环评、建设、验收等标准、规范、管理办法和条例

中. 通过政府引导、鼓励和监督相结合ꎬ实现种植业

和养殖业氨减排技术的大范围推广与实施ꎬ尤其是在

河南省、山东省、河北省、江苏省、四川省、陕西省和新

疆维吾尔自治区等排放大省(自治区)优先示范.
ｂ) 加强畜禽粪尿的减量、浓缩处理ꎬ减小不同类

型有机肥的差异. 我国种植业氮素需求量大和养殖

业粪污氮素的大量盈余之间的时空错位与管理脱节

是当前农业养分资源管理的难点. 打通种植业和养

殖业的养分流通阻碍ꎬ推动农牧结合ꎬ实现有机肥替

代化肥是降低农业系统氮素存量、控制氨挥发的重要

途径. 由于不同类型有机肥养分活性与有效性差异

巨大ꎬ如何确定畜禽粪肥的化肥当量值是合理施用有

机肥的关键问题. 建议通过加强畜禽粪尿的减量、浓
缩等加工处理ꎬ既可以大幅增加有机肥的辐射发散距

离和农户的施用意愿ꎬ也可降低不同类型有机肥养分

有效性等方面差异ꎬ更好地实现有机肥替代化肥ꎬ提
高养殖业粪污氮素的利用.
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ｃ) 加强农业机械研究ꎬ弥补液态有机肥施用技

术缺乏的短板. 沼液等液态有机肥的施用方式主要

是地表喷施、随水冲施ꎬ滴灌等精细化施用技术占比

仍然较低ꎬ因此氨挥发严重. 液态有机肥可通过条

施、混施和注射施用等方式大幅降低氨排放ꎬ但受此

类施肥机械小型化不足等影响ꎬ液态有机肥田间施用

难ꎬ氨挥发严重ꎬ已成为影响种植业和养殖业间养分

循环的巨大短板. 因此ꎬ通过资助和补贴以加强液态

有机肥施肥机械研制和推广具有重要的意义.
ｄ) 优化区域布局ꎬ实现种植业和养殖业空间耦

合. 我国农业空间分布不均匀ꎬ畜牧业多集中于东部

沿海大城市周围ꎬ而这些区域种植业一般以蔬菜和果

树等经济作物为主ꎬ由于经济作物氮素携出量低ꎬ且
有机肥多已过量施用ꎬ因此消纳有机肥的潜力较小.
与之相比ꎬ粮食作物氮素输出量大ꎬ但其集中种植区

与畜禽养殖集中区不匹配ꎬ无法实现养殖业和饲料生

产基地间的氮素高效循环与流动. 政府应充分利用

补贴、减税等经济手段和排污许可等环保手段ꎬ推动

种植业和畜牧业空间分布上的耦合ꎬ增加直接还田利

用比例ꎬ降低养殖业粪污存储时间ꎬ减少粪尿加工和

储藏过程中氨挥发和有机肥运输距离ꎬ既提高效率又

可降低成本.
４　 结论与展望

ａ) 通过精细化氨排放清单统计ꎬ２０００—２０１８ 年

我国氨排放经历了先增长后略有下降并稳定在

１０×１０６ ｔ∕ａ 的水平ꎬ农业源氨排放占 ８０％以上ꎬ京津

冀及其周边地区氨排放强度大.
ｂ) 基于同位素示踪技术反向溯源发现ꎬ工业和

交通源氨排放对在城市大气氨和铵盐的贡献超过了

５０％ꎬ而农业源的贡献与其排放量占比不匹配ꎬ未来

需加强农业源排放到大气后的化学转化和传输过程

追踪ꎬ揭示其最终的去向.
ｃ) 通过模型量化了氨减排对霾污染(ＰＭ２􀆰 ５)的

改善效应ꎬ发现氨减排 ４０％ 可减少 １０％ ~ ２０％ 的

ＰＭ２􀆰 ５峰值浓度ꎬ农业尤其是畜牧业氨减排有助于消

弱冬季大气 ＰＭ２􀆰 ５污染峰值.
ｄ) 系统分析了氨减排技术、明确减排潜力ꎬ提出

以源头控氮(氮肥总量和饲料蛋白的削减)为基础、
圈舍空气净化和加强粪污贮存处理相结合的畜牧业

控氨措施ꎬ同时在种植业生产中强化氮肥深施和肥料

优化(如用脲酶抑制剂增效氮肥代替普通尿素)可进

一步提升控氨效果.
ｅ) 结合我国氨排放现状和减排潜力ꎬ建议强化

大气氨监测并结合溯源技术定量化氨来源ꎬ提出针对

我国的氨减排目标ꎬ并加强重点区域氨减排技术的推

广和示范ꎬ为打赢蓝天保卫战提供理论和技术支撑.
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