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摘要

中国日益严重的臭氧（O3）污染问题持续带来显著的不利健康影响，然而对不同区域排放对O3浓度贡献
的量化还存在不足。本研究使用两种方法来量化不同地区的O3贡献：分别是是根据商品生产地（生产方
法）和根据商品消费地（消费方法）。模拟结果显示，2013年夏季，生产方法预测的本地源贡献较消费方
法预测的更高，其差异可以归因于贸易出口。高浓度污染下，贸易活动对O3浓度的贡献很大。中国北方
地区与O3污染有关的每日过早死亡人数为18 532人，根据消费方法，本地源的贡献为9219人；而在生产
方法中，本地源的贡献为14 471人，这也是因为生产方法忽略了国际出口以及国内其他地区的消费贡献。
本研究建议O3污染控制措施的制定应考虑商品的消费地和排放源地的区别，特别是要考虑国际贸易活
动的影响。
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1. 引言

臭氧（O3）污染是中国严重的环境问题，尤其是在北

方地区，2013年夏季最大日均8小时平均（MDA8）O3浓

度高达 75 ppb [1]，随后几年不断突破历史纪录[2]。加剧

的O3污染导致了不良的健康影响[3‒4]和二次颗粒物的形

成[5]。2010—2015年期间，中国与O3污染有关的年度呼

吸道疾病（RD）死亡人数在 18万~32万之间[6‒8]，这对

全球年度RD死亡人数（约630万）构成了重要贡献[9]。

地表 O3是通过排放的氮氧化物（NOx = NO + NO2）

和挥发性有机化合物（VOC）的非线性光化学反应形成

的[10]。由于气象条件是人为不可控的，因此减少人为排

放对控制O3形成至关重要[2,11]。然而，设计有效的控制

措施受到了本地排放和区域输送存在不确定性的限制。尽

管排放发生在生产源头，但责任也应该落在消费该产品的

各方身上[12]。为了确保污染控制的公平性，基于消费而

不是生产的区域O3排放源归因至关重要，同时也需要考

虑地区之间的输送。最近的研究已经说明，传统的自下而
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上清单将排放分配到生产货物的地点，即基于生产的核算

方法[13‒14]。应重新分配空气污染物排放的归因，以及

考虑省际贸易的影响。中国大部分的排放与东部地区从北

部和中部地区的进口有关，并且沿海省份的商品进口活动

将大量的污染物排放外包给了内陆省份[13]。最近的研究

[15]表明，中国的国际贸易对全球空气质量有显著影响，

中国出口相关的排放对美国西部的硫酸盐的贡献可达

12%~24%。然而，由于O3复杂的生成机理不能像PM2.5一

样用暴力减排方法来进行源解析，因此当前贸易对O3污

染的影响的理解还十分有限[16‒18]。

最近，有学者基于NOx-VOC-O3敏感性分析，开发了

一种新的O3源解析方法[19]，并用于计算O3本地源和区

域传输的贡献[3,20]。大气传输对O3污染产生影响，主要

是因为来自其他地区的O3和前体物可以跨越区域界限进

行传输[21‒22]。例如，最近的研究报道称，在 2014年至

2018年夏季，中国中部和东部地区的O3传输使中国北方

的O3浓度增加了36% [23]。另一项研究揭示了大气传输导

致的北京下风地区农村站点的O3水平极高（高达286 ppb）

[24]。然而，由于O3形成的复杂性，贸易和大气传输的综

合影响以及相关的健康影响尚未得到清晰表征。

在本研究中，采用了一个溯源式的化学传输模型，以

2013年夏季为研究时段，比较基于商品的生产地点（生

产方法）和消费地点的方法（消费方法）来确定O3的各

地区贡献。同时，还讨论了与O3相关的健康影响。本研

究深入探讨了中国各地对O3的贡献，这有助于政策制定

者更好地从商品生产和消费的角度理解 O3污染的属地

责任。

2. 材料与方法

2.1. 区域多尺度空气质量（CMAQ）模型的建立和验证

使用经过改进的CMAQ模型v5.0.2，结合扩展的州级

空气污染研究中心（SAPRC-99）光化学机制，对O3进行

模拟，并基于NOx-VOC-O3敏感性模式来归因O3的来源。

该敏感性模式中的指示因子R的定义如方程式（1）：

R = 
PH2O2

+ PROOH

PHNO3

 （1）
在每个化学步骤中，PH2O2

表示过氧化氢（H2O2）的

生成速率；PROOH表示有机过氧化物（ROOH）的生成速

率；PHNO3
表示硝酸（HNO3）的生成速率。本研究中过渡

区的阈值为 0.047（从 VOC 控制区到过渡区）和 5.142

（从过渡区到 NOx过渡区） [19]。生成的 O3完全归因于

NOx或 VOC 源，其中 O3的敏感性可以是 NOx控制（R > 

Rte）或VOC控制（R < Rts）区域。此外，当O3的敏感性

处于过渡区（Rts < R < Rte）时，O3既归因于NOx源，也归

因于VOC源。此外，O3N和O3V分别代表从NOx和VOC

生成的O3。有关此基于源的方案的详细信息以及O3N和

O3V的计算方法在先前的研究[19‒20]中已有描述。

模型地区包括中国及其周边国家（见附录 A 中的

图 S1），水平分辨率为（36  ́36）km² [（127  ́197）格

点]。模拟实验从 2013年 6月 6日至 8月 23日。CMAQ模

型的气象输入数据由天气预报（WRF）模式 v4.2 生成，

该模型由美国国家环境预测中心（NCEP）的FNL全球再

分析数据集驱动（细节可参见附录A）。中国的人为排放，

包括区域生产和最终商品消费，是由多区域投入产出

（MRIO）模型生成的。MRIO 模型包括 30 个区域部门，

代表中国的30个省/地区[12,25]。根据最终商品的最终消费

地点，这些部门被合并成7个区域（消费方法，见附录A

中的表S1）。此外还进行了一个对照实验，其中根据商品

生产地点对部门（总共 7个）进行了合并（生产方法）。

有关排放生成过程的详细信息在Zhao等[12]的研究中已有

描述。来自其他国家的排放数据可从全球大气研究排放数

据库（EDGAR）v4.3.1 [26]获取，并用于消费和生产模

拟。生物源排放由自然界气体和气溶胶排放模型（ME‐

GAN）v2.1 [27]生成。开放性燃烧排放数据来自美国国家

大气研究中心的国家大气研究中心火灾清单（NCAR）

（FINN）数据集[28]。

WRF模型在本研究中表现良好，尽管该模型稍微低

估了温度并高估了风速。温度在2 m高度的总误差（GE）

和风速的平均偏差（MB）分别超过了基准值的 20% 和

10%（见附录A中的表S2）。WRF模型的性能与之前的研

究[29‒31]较为相似，这些研究为CMAQ模型提供了有效

的气象输入。CMAQ的结果将用国家空气质量监测网络

（http://www.cnemc.cn/）的 O3、NO2和 SO2观测数据进行

评估（表 1）。结果表明该模型成功预测了小时O3浓度，

均一化偏差（MNB）值在−0.01到0.17之间。模型的性能

符合标准，与之前的研究[11,30]相似，尽管MDA8 O3水

平略被高估，这也可能是由 2013年的观测数据量有限所

引起[32]。总体来说，模拟结果符合中国的O3研究标准。

2.2. 健康影响评估

根据先前的研究[9,33]，计算了由于大气传输和贸易

效应引起的 O3 相关的每日非意外死亡、心血管疾病

（CVD）、RD、高血压（Hyper）以及中风和慢性阻塞性肺

疾病（COPD）的死亡率，如公式（2）所示：
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M = y0[1 - exp ( - β∆X ) ] ´ Pop （2）
式中，M代表O3相关的每日早逝率；y0是每日基线死亡

率，由《中国卫生健康统计年鉴2018》（China Health Sta‐

tistical Yearbook 2018）提供 [3]； β 是浓度 - 响应函数

（CRF），表示每增加10 μg·m−3的MDA8 O3，每日死亡率

增加的量[34]；∆X是基于阈值浓度（35.1 ppb）的O3增量

浓度[35‒36]；Pop是人口暴露数据，由LandScan全球人

口数据库提供[37]。在本研究中，人口数据涵盖了所有年

龄组，这可能导致每日死亡率高于预期[36]。由于数据限

制，假设y0在模拟期间保持不变，假设每天都发生相同数

量的病例[38]。此方法可能会引入误差，因为死亡率估计

存在空间异质性[39‒40]，不过这种方法已在以前大量的

相关研究中被采用[3,31,38]。

3. 结果和讨论

3.1. O3的区域源解析

如图 1（a）所示，高O3污染区域主要分布在中国北

部、东北部和中部地区，浓度高达80 ppb。从6月到8月，

O3浓度呈增加趋势。在北部地区，增幅最为显著，增长

率为10%（从74.80 ppb增至81.90 ppb），这与观测结果一

致。总体而言，消费方法[图1（b）]的结果表明国际出口

和省际贸易在这些高O3区域起到了重要作用。在高O3污

染期间（8月5日至8月15日），出口对北部、中部和东北

部地区的MDA8 O3浓度分别贡献了 6.39 ppb、2.80 ppb和

2.72 ppb。此外，通过消费方法计算，省际贸易活动的平

均贡献比采用生产方法高出 50%（见附录A中的图S2和

表S3）。在生产和消费方法中，本地源均被认为是主要的

贡献者。在长江三角洲（YRD）地区，采用生产方法的

贡献更大，差距高达37%。在北部和中部地区，根据生产

方法，O3分别有 78%和 80%的占比来自本地源，而根据

消费方法，这个比例则分别为50%和53%（图1）。

MDA8 O3N和O3V的空间变化结果与MDA8 O3相似

（见附录A中的图S3和图S4），无论是在消费方法还是在

生产方法中都是如此。高O3N和O3V污染区域主要位于中

国中部和北部地区，这与先前的研究结果[19]一致。在生

产方法中，本地源是O3的重要贡献者。对于O3N和O3V，

北部地区的本地源（消费方法）分别贡献了 14.14 ppb

（49%）和 1.59 ppb（53%），而在北部地区的生产方法的

结果则分别为 22.06 ppb（76%）和 2.62 ppb（87%）（见

附录A中的表S4和表S5）。贸易活动，包括出口贸易和省

际贸易，在O3污染中起着至关重要的作用，传统的生产

方法可能会高估本地源的O3贡献。基于生产和消费方法，

2013年夏季的O3前体物（NO2和HCHO）的详细源解析

差异见附录A中的图S5。需要注意的是，尤其在YRD和

中国北部地区，生产方法高估了排放的NO2和HCHO中本

地源的贡献。研究表明排放速率最高的是 YRD 地区，

NO2和HCHO排放速率可达约0.5 mol·s−1和约0.3 mol·s−1。

基于消费的方法也展示了同样的排放分布结果。排放的

NO2和HCHO的区域源解析结果也与基于生产和消费方法

的O3源解析结果一致。

3.2. 基于消费和生产方法的结果之间的差异

在O3高污染时期，出口和本地源是消费方法中的主

要贡献者，而在所有关键区域中，不论O3水平如何，本

地源的贡献都较高（图 2）。不同地区高低O3污染时期的

定义如附录A中的图S6所示。消费方法的结果表明国际

表1　模型在2013年6月至8月期间对中国污染物浓度模拟的表现

Item

O3-1 h (ppb)

OBS

PRE

MNB

MNE

MFB

MFE

O3-8 h (ppb)

OBS

PRE

MNB

MNE

MFB

MFE

NO2 (ppb)

OBS

PRE

MNB

MNE

MFB

MFE

SO2 (ppb)

OBS

PRE

MNB

MNE

MFB

MFE

June

76.70

88.29

0.17

0.55

−0.01

0.53

63.61

68.35

0.53

0.72

0.11

0.24

15.83

11.82

−0.12

0.69

−0.49

0.79

8.90

11.90

1.19

1.68

0.09

0.84

July

77.24

74.74

−0.01

0.33

−0.11

0.36

67.45

69.23

0.57

0.77

0.11

0.26

14.37

11.20

−0.14

0.67

−0.49

0.78

7.82

11.11

1.09

1.58

0.08

0.83

August

78.79

80.22

0.04

0.36

−0.06

0.37

97.57

72.84

0.35

0.73

0.02

0.30

14.47

11.32

−0.11

0.68

−0.46

0.77

8.88

11.43

1.04

1.54

0.05

0.83

Criteria

—

—

≤ ±0.15

≤ 0.3

—

—

—

—

≤±0.15

≤ 0.3

—

—

—

—

—

—

—

—

—

—

—

—

—

—

OBS is the mean observation value and PRE is the mean prediction value; 
MNB: mean normalized bias; MNE: mean normalized error; MFB: mean 
fractional bias; MFE: mean fractional error. Data in bold exceed the criteria.
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和省际贸易在O3污染中都起着重要作用。在北部地区的

高O3污染期间，使用消费方法计算的国际出口的平均贡

献为 7.9 ppb（16%），这也表明了贸易活动的重要性。在

长三角和北部地区，平均 MDA8 O3 超过 80 ppb [图 1

（a）]，超过50%的O3归因于贸易活动。相比之下，生产

方法中的主要贡献者是本地源。在东南地区使用生产方法

时，高达 93%的O3可归因于本地源，这比消费方法高了

1.9 倍。减少贸易活动排放可能有助于协同控制 O3 和

PM2.5，因为先前的研究已经证明贸易活动同时加剧了中

国的PM2.5污染[41‒42]。

O3源解析结果表明，在高O3污染期间，两种方法的

地区源解析结果有显著差异。采用消费方法时，最显著的

变化发生在北部地区，本地源的贡献下降了11%。采用生

产方法模拟中部地区时，本地源的贡献最高下降了 12%。

值得注意的是，在大部分中国地区的高O3污染期间，贸

易出口在除了东南和长三角以外的地区贡献都很高。在高

O3污染期间，北部地区的贸易出口贡献为 7.9 ppb，而低

O3期间为 2.7 ppb。在高O3污染期间，采用消费方法在其

他排放地区也发现了类似的趋势。特别地，在高O3污染

期间，中部到北部地区的贡献从0.1 ppb增加到了4.7 ppb。

在低O3期间，采用生产方法的本地源贡献仍然高于消费

方法。在具有较高非背景O3的北部和中部地区（图 2），

74%和 68%的O3可归因于本地源，但这些数据在消费方

法中则降至39%和46%。

与先前的研究相比，由于地区之间的本地来源贡献百

分比差异很大，因此本研究强调了在不同地区制定不同的

控制O3污染策略的重要性[11,43]。此外，应重点考虑国

际和省际贸易，因为它们对O3污染有显著的贡献。

3.3. 与O3区域源解析相关的健康风险

由于跨省和国际贸易活动的影响，O3 污染引起了

COPD、CVD、高血压和中风等严重健康风险，如附录A

中的图S7所示。本文研究结果表明，5种不同疾病的早逝

率的空间分布相似，因为健康风险主要由不均匀的人口密

图1. （a）中国各地观测和模拟的MDA8 O3；（b）在2013年夏季（6月、7月和8月）对中部、北部和东北部地区使用消费方法进行模拟的源解析结

果。图（a）中的点表示观测到的MDA8 O3值。图（b）中的饼图表示各地区部门贡献的平均值。YRD代表长江三角洲；export表示国际出口。BG表

示MDA8 O3的背景浓度。单位为ppb。
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度和MDA8 O3水平决定[3,44]。高健康风险区域主要位于

中国东部，特别是在中国北部和长江三角洲地区，所有非

意外死因的日均早逝率增加了 200人。COPD、CVD、高

血压、RD和中风的早逝率在北部和长江三角洲地区分别

增加了50人。此外，四川盆地的高早逝率与图1中显示的

高MDA8 O3水平有关。这与以前的研究[4,36,45]一致。本

研究揭示了中部和北部地区是最高健康风险区域，所有非

意外死因的早逝率分别为68 868人和45 265人。此外，在

人口密度（见附录A中的图S7）和MDA8 O3水平都较高

的中部地区，COPD、CVD、高血压、RD和中风的早逝

率分别可达 5530 人、 17 798 人、 5457 人、 5650 人和

589人。北部地区拥有同样高水平的O3相关早逝率也可以

根据这一理论解释，这也与以前的研究一致[44,46]。

此外，本研究区域源解析结果显示，基于消费和生产

方法的健康风险结果存在明显差异（表 2）。基于消费方

法，中部和北部地区非意外死因的本地源贡献分别为

13 303人和9219人（图3和表2），远远低于基于生产方法

的早逝数，分别为 20 046 人 （ +51%） 和 14 471 人

图2. （a）、（b）整个夏季期间MDA8 O3的区域平均源解析；（c）、（d）高O3污染期间；（e）、（f）低O3污染期间，基于消费和生产方法。左列（a）、
（c）和（e）以及右列（b）、（d）和（f）中的结果分别来自消费和生产方法。每根柱子末尾的数据集代表MDA8 O3归因于本地来源的百分比，以及归

因于其他地区的百分比。
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（+57%）。结果还表明，出口和省际贸易活动在O3污染引

起的严重健康风险中起着重要作用。贸易出口在中部、北

部和长三角地区分别贡献了 2822人、2975人和 608人早

逝病例。此外，根据消费方法，来自中国北部、东北部和

西北部的省际贸易给西南地区带来了 163 例、93 例和

264例非意外原因死亡病例。根据生产方法，南部地区的

这一早逝贡献仅为 38 例（−77%）、10 例（−89%）和

143例（−46%），表明以前研究中报道的O3污染导致的健

康风险的本地源被高估了[31]。本研究建议应基于省际和

国际贸易活动重新考虑O3前体物排放和相关健康风险的

控制。特别地，长三角地区的消费活动导致了中部和北部

地区O3前体物的大量排放（见附录A中的图S5），并导致

这两个地区的人口早逝（分别为2146例和1319例）。这一

现象在生产方法中被忽略了[3,47]。其他地点的消费，如

北部和中部地区，导致长三角地区O3前体物排放量大幅

增加，从而导致长三角地区的早逝率上升。同时需要密切

关注长三角地区对其他地区的贸易出口。在北部地区也发

现了类似的结果。北部地区对中部和东北部地区的贸易出

口提高了北部地区O3前体物排放并带来了相关健康风险。

中部和东北部地区分别对北部地区贡献了1881例和820例

早逝。因此，通过优化北部地区对中部和东北部地区的贸

易出口，应控制北部地区的本地排放以控制北部地区的

O3水平。关于COPD、CVD、Hyper、RD和中风的健康风

险的详细信息可以在附录A中的表S6~S11中找到。根据

以上分析，本研究制定了一个概念框架，以表征基于生产

和消费方法综合控制O3污染（图 4），并突出了生产方法

和消费方法之间的O3源解析差异。该框架还表明，被忽

视的省际贸易导致了其他地区O3前体物排放意外增加，

并通过大气输运的协同作用使O3污染加剧。

4. 结论与启示

本研究使用一种源解析的化学传输模型，研究了

2013年夏季中国跨省和国际贸易活动可能对O3污染的影

响。传统的生产方法会高估局部来源对MDA8 O3的贡献，

并且与其他地区的消费相关的排放在以前的研究中被忽视

了，从而导致相关健康风险被低估。贸易出口在MDA8 

O3中贡献了很大的比重，其中在北部、东北部、中部和

长江三角洲地区分别贡献了 5.08（7%）、2.30（4%）、

2.45（4%）和 2.11（4%）ppb的浓度。研究结果还指出，

在O3污染严重和轻微的时期，O3的高估水平在不同地区

是不同的。基于消费和生产方法的O3相关疾病每日死亡

率的差异表明，我们需要重新评估与贸易活动相关的健康

风险。本文研究团队也建议，我国应从商品生产和消费的

双重视角全面制定O3控制政策，而不是仅仅将责任单独

分配给货物生产地区，尤其是国际贸易。
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表2　地区对非意外死亡的早逝率的贡献归因于消费地区，以及地区对非意外死亡早逝率的贡献在消费和生产方法之间的差异（以百分比表示）。差异

通过以下公式计算：（生产−消费）/消费

Type

Consumption

Difference

Region

YRD

Southwest

Southeast

Northwest

Northeast

North

Central

YRD

Southwest

Southeast

Northwest

Northeast

North

Central

Central

370

455

90

214

190

1 881

13 303

−3%

−16%

−14%

−28%

−55%

−14%

51%

North

184

163

30

279

530

9219

1709

−55%

−77%

−73%

−18%

13%

57%

−52%

Northeast

143

93

23

120

1198

820

684

−45%

−89%

−87%

−43%

50%

−76%

−93%

Northwest

151

264

39

684

233

1388

1392

−75%

−46%

−77%

86%

−4%

−29%

−63%

Southeast

162

237

507

53

59

355

1363

−3%

−23%

84%

−91%

−90%

−90%

0

Southwest

113

2836

74

196

101

575

1502

−85%

34%

−39%

−24%

−88%

−87%

−43%

YRD

978

180

69

116

164

1319

2146

102%

−68%

7%

−91%

−56%

−12%

−41%

Export

608

377

319

226

320

2975

2822

N/A

N/A

N/A

N/A

N/A

N/A

N/A

Total

2 709

4 604

1 150

1 888

2 795

18 532

24 922

0

0

0

0

0

0

0
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图4. （a）概念框架代表了从商品生产和消费的综合视角，以控制O3污染。右侧面板呈现了基于消费（b）和生产方法（c）的O3源解析结果。

图3. 2013年6月、7月和8月期间，基于7个地区的消费方法，对非意外死因（a）、慢性阻塞性肺病（COPD）（c）、心血管疾病（CVD）（e）、高血压

（hypertension）（b）、呼吸系统疾病（RD）（d）和中风（strokes）（f）引发的过早死亡进行了区域贡献分析。
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