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摘要

人类活动己强烈修饰(干扰)甚至主导陆地生态系统碳的生物地球化学循环，

在满足人类食物和居住等基本需求的同时，也产生严重的环境和健康问题。自工

业革命以来，人类对原生态系统干扰使其发生结构破缺和功能分化，形成为人类

需求服务的单一目标功能单元(如农田、城市、污水处理厂等)。这些单元再通过

耦合与自组织升级形成现实物理空间中以城市为核心的新系统一一城乡耦合系统

(Urban and Rural Coupling Systems，URCS)。尽管URCS的结构与功能日益完备，

其碳生物地球化学循环过程以及所提供的生态服务仍不清楚。为明确URCS中不

同功能子系统的碳循环特征及生态服务，本研究尝试构建URCS中人类主导的碳

循环框架，阐明其中典型过程的碳平衡和生态服务变化，并探讨其自然一社会．经

济影响因素。

本文将URCS分为生产、分解、人居和生命支持四个功能子系统，以其中典

型人工系统为例打开URCS中人类主导下碳循环黑箱，基于质量平衡法构建生产

．分解．人居．生命支持功能子系统之间的碳循环框架。同时，通过温室农业、人工

湿地和城市等案例来研究URCS中典型的人类活动影响碳平衡和生态服务的过程，

并探究其中的自然一社会一经济影响因素。本文采取实验测定和文献数据收集相结

合的整合分析法来编译相关碳循环的数据集，并以质量平衡和生命周期法来量化

相应过程的碳平衡及生态服务，再通过回归和差异显著性分析来阐明相关的影响

因素。以下是主要结论：

1)人类主导作用增加URCS各功能子系统之间的碳流路径和碳库种类，并增

加碳积累。其中，农田子系统2009年光合碳输入(623．1 Tg C yr。1)约有88％的

光合碳输入由于人类利用而进入工业、人居、畜牧水产等子系统，其碳输出路径

多于分解和人居子系统；分解子系统向生命支持子系统的碳输出小于农田和人居

子系统，能处理约79％的人居子系统废物碳输出；人居子系统2009年碳积累分

别相当于农田和分解子系统的1．9和3．2倍，其中无机碳固持和农田相当，揭示出

入类的居住和生活需求倾向于在人居子系统中积累碳。2009年农田和人居子系统

的生命周期碳平衡为净碳源，分解子系统为净碳汇。但分解子系统仍是一个净温

室气体的排放源(12．8—69．1 Tg C02。)，并不能缓解温室效应。

2)在URCS中，从传统农业转变为塑料温室农业的食物生产集约化过程在中

Ill
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国五个气候区(寒温带区、中温带区、北亚热带区、南亚热带区和青藏高原区)

中均可减少生命周期碳排放，平均为1．51 t C hm‘2 yr～。若考虑N20排放，生命周

期温室气体减排平均约为5．42tC02．。ban。2yr-1。这是主要是由于转变为塑料温室

后净初级生产力和土壤碳固持的增加抵消外部有机肥碳输入和化石燃料碳排放的

增加。该集约化过程还增强作为生产子系统目标功能一一食物供给并伴随着多重

生态服务和负服务的增加。塑料温室农业供给服务的经济价值占全部服务经济总

价值的84％。在中国五个气候区中，从传统农业转变为塑料温室农业既增加生态

服务(如蔬菜供给、碳固定、节水和减缓沙尘暴等)又增加负服务(如土壤盐渍

化和酸化、温室气体排放等)，但其生态系统服务净经济价值均为正。

3)人工湿地作为传统人工分解系统替代的典型案例，增强URCS的污水处理

能力，是污水处理厂的重要补充途径之一。它在处理污水的同时可利用废N生产

生物能源。人工湿地的生命周期碳排放比污水处理厂减少14tCtJN去除，生命

周期温室气体排放减少575tC02。t。N去除。主要是由于其较低的建造和运行成

本使得物质和能量消耗较少。无论作为污水处理还是能源生产系统，人工湿地污

水处理(或提供清洁水)的经济价值占生态服务总经济价值的97％。作为污水处

理系统，人工湿地供给服务和调节服务经济价值分别是污水处理厂9．5和10．4倍，

其负服务经济价值仅为污水处理厂的0．09％；作为能源生产系统，人工湿地生态

服务总价值略高于微藻系统，是其他能源系统(如柳枝稷和大豆)的153．602倍。

4)城市生态系统作为URCS的调控中心，包括城市绿地系统和人居系统。尽

管城市是一个巨大的碳源，但城市化过程增加碳密度。中国16个城市建成区人居

系统平均碳密度(177．8 t C hm。2)高于城市绿地系统(120．1 t C hm‘2)和同区域

自然生态系统(109．8 t C hm‘2)。若考虑城市生态系统作为URCS物理空间上的一

个结构功能单元，中国16个城市生态系统平均碳密度可达297．9 t C hm之，高于

中国森林生态系统的平均碳密度(208．5 t C hm。2)和热带雨林(40．250 t C hm也)

的碳密度。这主要是由于绿地土壤碳密度的增高和人居系统碳库种类的增加。城

市绿地系统作为生命支持系统之一，为人居系统提供景观美学、气候调节、空气

净化等服务，改善城市的环境。其中文化服务(景观美学)经济价值平均为总服

务经济价值的84％。同时，中国16个城市建成区绿地系统在人类管理下仍可带

来生命周期净碳减排达，其负服务相对较小。
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5)在URCS中生产、分解和城市生态系统碳平衡仍受到自然因素的直接或间

接影响，并均为温度。如传统农业转变为塑料温室过程中积温增高可延长蔬菜生

长季，提高系统的净初级生产力进而增加土壤碳固持；温度影响人工湿地的微生

物过程从而改变CH4和N20的排放；绿地碳密度随年均温增高而显著降低，可能

由于高温增加土壤碳呼吸，而城市人居碳密度则与城市年均温呈显著的二次关系

并在年均温居中的城市里最高，这可能是由于人们倾向于居住在温度适中的地方。

社会经济对碳平衡的影响因素却比较多样化。如塑料温室农业在寒冷地区转变收

益高于温暖地区，从而农户更愿意输入更多有机肥，从而增加净初级生产力和土

壤碳固持；人工湿地中通过采取合理的N利用技术，使用垂直流人工湿地以及选

取芦竹、芦苇等生产力较高的物种等易行手段可提高净初级生产力；城市绿地碳

密度与单位面积能耗呈显著的二次关系并在单位面积能耗适中的城市里最低。城

市人居系统碳密度同时随着单位面积家庭数和能耗的增加而线性增高，与城市人

均GDP呈显著线性负相关。

综上，本研究揭示URCS中不同功能(生产、分解和人居)子系统的碳循环

过程，补充碳的生物地球化学循环理论中人类主导影响下的碳循环部分。同时，

通过食物生产集约化、传统人工分解系统替代和城市化过程理解人类主导下碳平

衡与生态服务，以及自然一社会一经济影响因素，将为未来制定经济．生态一社会三赢

的可持续发展模式提供科学理论依据。

关键词-生命周期、集约化、城市化、塑料温室、人工湿地、碳减排
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Abstract

Human activities have intensively modified and domianted the carbon cycle of

terrestrial ecosystems．While satisfying basic needs for food and housing，human

activities have brought serious environmental and health problems．Since industrial

revolution，the human disturbances have broken the structure and differentiate the

function of pristine ecosystems，forming functional units(e．g．croplands，city or

wastewater treatment)with single goal to meet human needs．These units are in turn

coupling，self-organizing and upgrading into new systems existing in real world with

city as the core，i．e．Urban and Rural Coupling Systems(URCS)．Although the

structure and function of URCS is approaching perfect，its carbon cycle and ecosystem

services remain largely unknown．In order to understand the carbon cycle and

ecosystem services of different functional sub—systems，this study tried to construct the

framework of human dominated carbon cycle in URCS．Based on the framework，we

investigated the change of carbon cycle and ecosystem services during typical human

dominated processes(e．g．agricultural intensification)，and explored their natural，

social and economic effect factors

This study devided URCS into four functional subsystems：production，

decomposition，human settlement and life—supporter．The specific processes of human

dominated carbon cycle for URCS were explained using typical artificial ecosystems

Then，the framework of carbon cycle among production—decomposition—human

settlement and life—supporter sub—systems were constructed with mass balance method．

Finally,this paper used greenhouse agriculture，constructed wetland and urban

ecosystem as case studies to investigate the human dominated carbon balance and

ecosystem services during typical processes of URCS．Furthermore，the natural and

socialeconomic factors affected the carbon cycle are also considered．This paper use

meta-analysis to compile dataset with multiple data sources from experiments and

literatures．Next，the carbon balance and ecosystem services during corresponding

processes are quantified using mass balance and life cycle analysis．The effect factors

are explained with statistial methods．The main results are as follows



浙江大学博士学位论文

1)Human domination has increased the pathways of carbon fluxes and diversities

of carbon pools among different functional sub-systems in URCS．As a result，carbon

accumulation also increased in human dominated systems．In 2009，the photosynthetic

carbon inputs ofcroplands is 623．1 Tg C yr～．About 88％ofthe photosynthetic carbon

inputs are appropriated by humans and exposed into industry,human settlement and

livestock sub—systems．The pathways of carbon outputs for croplands are more than

that of decomposition and human settlement．The carbon output intensity of

deompositon sub·-systems into life—-supporter sub·-systems is lower than that of

croplands and human settlements．In 2009，the decomposition sub—system Can treat-79％

waste carbon outputs from human settlements．Human settlements can accumulate 1．9一

and 3．2一fold carbon that of croplands and decomposition sub-systems in 2009．The

inorganic carbon sequestration in human settlement is similar to that of croplands．

These resutls indicates human activities tend to accumulate carbon in human

settlements．The life cycle carbon balances of croplands and human settlement in 2009

act as carbon sources while that of decompositon sub-systems is carbon sinks．

However,decompostion sub-systems are also a net greenhouse gas Souces(12．8—69．I

Tg COve)，contributing to greenhouse effect．

2)As intensification of food production in URCS，the conversion from

conventional farming to plastic greenhouse agriculture can reduce carbon emissions

under five climatic zones(cold-temperate，mid—temperate，Tibet,northern and southern

subtropical zones)in China．The average carbon emission and greenhouse gas

reduction is 1．5 1 t C hm’2 yr-1 and 5．42 t C02嘲hm。2 yrlunder life cycle analysis，

respectively．This is because the increase of net primary production and soil carbon

sequestration following the conversion can more than offset the increment of the

external organic fertilizer carbon inputs and fossil fuel carbon emissions．This

intensification Can strengthen the basic function of production sub-systems，i．e．food

supply while simutaneously increase mutiple ecosystem services and dis-services．The

economic value of provision services is about 84％that of total services from plastic

greenhouse．Conversion from conventional farming tO plastic greenhouses increase

both ecosystem services and dis—services under five climatic zones in China．However，
VII
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all the net econimic values are positive．

3)As the typical case for diversification of artificial decomposition sub—system，

constructed wetlands Can increase the capacity of wastewater treatment in URCS

Constructed wetlands is one of important substitute approaches for wastewater

treatment，treating wastewater nitrogen while producing biofuel．The life cycle carbo

emissions and greehouse gas emissions of constructed wetlands are 14 t C t。1 N

removal and 575 t C021q t～N removal less than that of wastewater treatment plants，

respectively．This is mainly because the low construct and operation cost lead to low

material and energy consumption．The economic value of provision service(clean

water supply)from constructed wetlands call reach 97％of total economic values，

either as wastewater treatment or biofuel production system．As wastewater treatment，

the provision and regulation services from constructed wetland is 9．5一and 1 0．4一fold

that of wastewater treatment plants，while its dis—service is only 0．09％．As biofuel

production systems，the total economic value of construted wetlands is slightly higher

than microalgea systems，and is 1 53-602 fold that of other biofuel production systems

(e．g．switchgrass and corn)

4)As the regulation center of URCS，urban ecosystem include urban greenspace

and human settlement．Urbanization increased carbon density release large amount of

carbon．The average carbon density ofhuman settlement(177．8t C hm也)is higher than

that of urban greenspace(120．1 t C hm。2)and adjacent natural ecosystems(109．8 t C

hm。)across built-up area of 1 6 cities in China．Considering the urban ecosystem as all

integrative functional unit in real world，the average total carbon density of built-up

area(297．9 t C hm一2)Can be higher than that of forest ecosystem(208．5 t C hm．2)and

tropical rain forests(40-250 t C hm‘2)．This may be due to increase of greenspace soil

carbon density and diversity of carbon pools in human settlements．As the life—support

sub-systems，urban greenspace call provide ecosystem services such as aesthetic value，

climate regulation，air purification and improve urban environment．The economic

value of cultural services from urban greenspace is on average～84％that of total

ecosystem services．Moreover,urban greenspace，though managed by human，Can

reduce carbon emissions under life cycle analysis and provide low dis—services
VIⅡ
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5)The carbon balance of production，decomposition and urban ecosystem in

URCS is directly or indirectly affected by natural factors，namely temperature．For

example，the conversion from conventional farming to plastic greenhouses
have

increased the accumulated temperature and thus prolonged the growth seasons，which

in turn increase net primary production and soil carbon sequestration；Temperature can

affect the microorganism activities and change CH4 and N20 emissions；Carbon

density of urban greenspace significantily decrease with increasing annual meal]

temperature，suggesting high temperature would increase soil respiration；Carbon

density of human settlements in built-up area peaks in the cities with medium
annual

mean temperature．This may be because people tend to live in mild climate．

Socioeconomic factors affecting carbon balance is more diverse．For instance，farmers

are willing to apply more organic fertilizers in cold regions than warln regions due to

higher economic return，increasing net primary production and soil carbon

sequestration；Net primary production of constructed wetlands could be improved by

reasonable nitrogen level，vertical constructed wetland and species with high

productivity；Carbon density of urban greenspace is lowest in cries with
medium

energy intensity,while that of human settlement increase with household density and

energy intensity and decreas with per capita GDE

Above all，this study reveals the carbon cycle of subsytems with different

functions in URCS，supplementing the parts of human dominated carbon cycle in the

context of global carbon cycle．Furthermore，this study use intensification of food

production，replacement of conventional artifical decomposition approaches and

urbanization to understand human dominated carbon balance and ecosystem services，

and their natural and socioeconomic factors．This study will provide scientific

foundafions for sustainable development in也e future．

Keywords：life cycle，intensification，urbanization，plastic greenhouse，constructed

wetland，carbon reduction
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术语表

1．生态系统(Ecosystem)．传统定义：在一定空间中共同栖居着的所有生物(即生物群落)

与其环境之间由于不断地进行物质循环和能量流动过程而形成的统一整体。

2．生态系统(Ecosystem)一新：通常是指在一定的时间和空间范围内，由生物群落和其无

机环境所组成，具有一定格局．借助于功能流(物质流、能量流、物种流、信息流和价

值流)而形成的一个生态学上的结构、功能和进化单位．

3．生物地球化学循环(Biogeochemical cycle)：在地球化学背景上，在一定区域的生态系统

之间由生物驱动的物质和能量传输和转化的过程。

4．生产者(Producer)：生态系统中具有净组织生长和能量物质积累的生物群。

5．初级生产者(Primaryproducer)：生态系统中利用无机成分及简单有机物制造复杂有机物

质，把光能转变成化学能的自养生物。

6． 高级生产者(Advanced producer)：生态系统中直接或间接利用绿色植物生物量形成动物

性有机物质的各种异养生物。

7．消费者(Consumer)：生态系统中使用和消耗生物能量和产品的生物群。

8．分解者(Decomper)：生态系统中将生物物质和其他有机物质分解为无机物质的生物群。

9．生态系统净初级生产力(Netprimaryproductivity)：生态系统尺度单位面积和时间内植物

可用于生长和生殖的净碳吸收速率，是总初级生产力中所获得的碳与植物线粒体呼吸所

排放的碳之差。

10．净生态系统生产力(Netecosystemproductivity)：单位面积和时间内生态系统的净碳积累

速率，等于植物、动物和土壤净碳积累速率之和。

11．耦合(Coupling)：两个或两个以上的系统通过某些相互作用而彼此影响以至联合起来的

现象。

12．人工生态系统(Artificial ecosystem)：按人类需求建立起来，受人类活动修饰(干预)或

主导的生态系统，如农业和城市生态系统。

13．城乡耦合系统(Urban and rural coupling system，URCS)：完整的自然生态系统通过结构

和功能的破缺，再耦合自组织升级形成的系统。由生态核、生态器和生态质组成。

14．生态核(Ecokaryon)：城乡耦合系统的调控中心，即城市生态系统。

15．生态器(Organeco)：城乡耦合系统中物质和能量聚集和转化的人工生态系统，如工厂和

农田。
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16．初级生产生态器(Primary producing organeco)：城乡耦合系统中，将生态系统的初级生

产者进行选择、破缺、组合、强化和管理来为人类和其他消费者提供食物、能源和资源

的人工生态系统，如农田和草场。

17．高级生产生态器(Advancedproducingorganeco)：城乡耦合系统中，将初级生产产品加工

成新产品的人工生态系统，如畜牧养殖和水产。

18．分解生态器(Decomposing organeco)：城乡耦合系统中，将废物进行处理的人工生态系

统，如垃圾填埋场和污水处理厂。

19．生态质(Ecoplasm)：城市核周边的由该城市政治和经济控制的受人类干扰程度较小的生

态系统，如森林和草地。

20．城乡耦合系统生产力(Productivityofcoupledurban and rural system)：城乡耦合系统中所

有生产生态器进行生物生产和工业生产的净碳积累速率。

21．碳汇(Sink)：生物地球化学循环中碳流的主要吸收和停留场所。

22．碳源(Source)：生物地球化学循环中向大气释放碳的场所。

23．碳固定(Carbon fmation)：生态系统吸收大气C02转变为固体形态的过程，包括短期和

长期。

24．碳固持(Carbon sequestration)：生态系统碳固定中长期储存在植物和土壤中的生物化学

过程。

25．生命周期评估(Life cycle assessment)：整合与评估一个系统或一个产品在生命周期里的

输入、输出及潜在的环境影响，包括对原材料采集，产品生产、运输、使用、维护和最

终处理的整个生命周期中能量和物质消耗以及该过程对环境影响的评估。

26．建成区(Built-up area)：指市政区范围内建设发展起来的非农业生产建设地段，包括市区

集中连片的部分以及分散在近郊区与城市有着密切联系．具有基本完善的市政公用设施

的城市建设用地(如机场、污水处理厂、通讯电台)。

27．城市绿地(Urbangreenspace)：以自然植被和人工植被为主要存在形式的城市用地，包括

公园、居住区、交通和产防护绿地等。

28．城市生态系统(Urban ecosystem)：指城市建成区范围内，由城市绿地、人造物体、人类

和其他生物共同组成的自然．社会．经济复合的人工生态系统。

29．建成区绿化覆盖面积：指城市建成区内植物的垂直投影面积。包括园林绿地及道路绿化

覆盖面积和单株树木的覆盖面积。

30．土地共享(Land sharing)：在农业耕作中同一片土地上将食物生产与生物多样性保护结合
XVTT
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起来。

31．土地释放(Land sparing)：通过农业集约化耕作得到高产进而释放部分土地以用于保护生

物多样性。

32．食物安全(Food security)：所有人在任何时候都能得到足够、安全且有营养的食物的状

33．城市化(Urbanization)：将土地转变为城市建成区同时伴随农村人口转变为城市居民的过

程。

34．城市代谢(Urban metabolism)：城市吸收外界产品、能量和食物，在系统内消费并产生

废物，释放到城市系统外的过程。

35．生态系统功能(Ecosystemfunction)：系统在所处环境中所起的外显性作用，是系统在内

部和外部的联系中表现出的特征和能力，包括系统对能量、物质和信息的获取和释放、

系统对外部环境的影响和改造等。

36．生态系统服务(Ecosystem service)：生态系统给人类提供的各种惠益。
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1绪论

1．1生态系统学的发展和理论突破

1．1．1传统“生态系统”概念的理论分析

生态系统(ecosystem)主要强调生物有机体与其非生物环境之间物质交流的

重要性(Tansley,1935)，包含一定空间中一切动物、植物和物理相互作用

(Mackenzie et a1．，2001)。生态系统通常是指在一定的时间和空间范围内，由生

物群落和其无机环境所组成，具有一定格局，借助于功能流(物质流、能量流、

物种流、信息流和价值流)而形成的一个生态学上的结构、功能和进化单位(常

杰和葛滢，2010；Jergensen et a1．，2011)。生态系统生态学(ecosystem ecology)是

研究生态系统的结构与功能、动态与演替，人为影响与调控机理的一个生态学分

支学科。它主要试图阐明调节生态系统中物质和能量库与通量(即流)的因子，

包括碳、水、氮以及因人类活动而添加到环境中的全新化学物质。生态系统核心

问题是生态系统的结构和功能的关系，其关注的问题包括信息的传递(Buzhdygan

etaL，2012)、食物网的结构(Gotelli et以，2012)、不同时间和空间尺度上生态系

统控制的等级变化(Chapin III et a1．，2012)以及干扰后生态系统特性的恢复力

(Hotes etal．，2010)等。

生态系统的概念由英国生态学家Tansley于1935年提出之后的半个多世纪里

得到迅速发展。生态系统内营养动态过程以能量流的形式表达使生物有机体的作

用和生产力效率得以定量(Lindeman，1942)，为系统科学地研究生态系统能量动

态研究奠定基础。自20世纪50年代起，生态系统的能量流和代谢的式样以及一

些有关生态系统功能的一般性结论被提出，如把生态系统概念化的组织层次谱系

(Odum，1971)和可简便描述复杂的生态系统的能量符号语言(Odum，1983)。同

时，一系列不同类型生态系统的能量和物质平衡得到充分的研究，包括森林

(Ovington,1962；Beier and Rasmussen。1994)、湖泊(Schindler,1971；Vitousek et

aL，1997a；Carpenter,1998)、荒漠(Sehlesinger,1990；Havstad et a1．，2006)、草

地(Risser andParton，1982)、河口(Martinetal．，1990)和湿地(Odum etal．，1977；

Mitsch etal．，1998)。基于生态系统中物质循环和能量流动的基本格局，生态系统

中生物和非生物成分间相互作用和依赖的关系(Ricklefs，1979)以及生态系统边

界确定等科学问题受到关注(Odum，1989)。生态系统内部生物群落组成结构、能

I
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量流动和物质循环的途径表明生态系统是个功能单元，生产者和分解者都是维持

系统运行的基本成分，该系统具有整体性、有限性和复杂性(Kumar,1992)，故

生态系统水平的研究应当成为生态学的核心(Odum，1993 o目前，生态系统科学

正从描述性向预测性和应用性学科发展，已成为连接基础研究和实际问题解决的

跨学科体系(Turner,2005)，并揭示出生态学中的关键科学问题：时空多尺度的

变异、复杂的相互作用和系统反馈。由于生态系统的复杂性，生态系统生态学的

研究应该关注多时空尺度下由多变量影响和控制的复杂生态系统，而不仅限于单

变量控制下的简单系统(Miao et al,，2009)。

生态系统生态学在20世纪60年代后得到了全世界的普遍关注。1964年，由

54个国家参与启动国际生物学计划(International Biological Programme，IBP)，旨

在从整体上理解自然生态系统结构和功能，这标志着大尺度生态系统研究的开始。

1972年人与生物圈计划(ManandtheBiosphereProgramme，MAB)正式由联合国

教科文组织通过并启动，是第一次把人类活动对生物圈各类生态系统的影响整合

迸一个框架进行研究。在前两者基础上，国际地圈与生物圈计划(International

Geosphere·Biosphere Programme，IGBP)从80年代起关注人类活动对地球系统的

物理、化学和生物等过程的影响。1992年联合国在巴西里约热内卢召开有史以来

规模最大、级别最高的环境与发展会议，并与2000年呼吁科学界和研究机构认真

调查和评估全球主要生态系统过去和现在的自然．社会一经济状况以及可利用的自

然资源，寻求经济和环境的协同发展。2005年联合国《千年生态系统评估报告》

正式发布，正式将人作为生态系统一个重要组分放入研究框架，认为人类活动修

饰(干扰)甚至主导着原生态系统的结构、功能和过程，并阐释人类活动如何在

各种尺度上改变原生态系统及其为人类提供的福祉。目前，全球仅有25％无冰陆

地面积未受到人类活动的干扰(Ellis and Ramankmtty,2008)，因此越来越多的生

态学家重视人类主导或设计的生态系统中物质循环和能量流动(Chapin III et aL，

2011)、它们和全球环境之间的相互作用(Churkina，2012；Schandl el aL，2012)以

及为人类提供的服务(Carpenterelal．，2009；Liu elal．，2012)。

尽管生态系统生态学在理论发展和应用在全球范围内都取得令人瞩目的成就，

其概念和理论仍存在重大缺陷。从1935年至今，许多生态学家都将生态系统理

解为生态系统可以是任何大小的，取决于被研究的群落(Mackenzie el a1．，2001)。
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例如，一个生态系统可以“小到一滴水，大到整个宇宙”(孙儒泳等，2002)。常

杰和葛滢(2003，2005，2010)对此进行了批判，认为这样至少对生态系统空间

物理边界的理解就不正确，生态系统的边界可变意味着一个大的生态系统可以由

千万个生态系统叠加而成，这显然难以在科学逻辑上成立。

传统生态学理论偷换主体尺度，认为生物群落的环境是其内外所有非生物成

分。一些生态学家认为“生态系统=生物群落+物理环境”。常杰和葛滢(2003，

2005，2010)认为这意味着环境概念前提漂移。生态学中的环境概念应被限定在

具体或特定主体(生命系统)的外部，其内部的物理环境不应是该主体的环境。

于是“内环境”的提法则是不妥的，它实际上应为某系统下的一个等级层次系统(即

子系统)的环境(常杰和葛滢，2003)。生物群落的环境应为其边界之外的环境因

素(如光、温、水等)。

由于存在物理系统边界可变和环境主体概念的偷换，故传统生态系统理论中

“周围环境”是没有边界的，推理的结果是生态系统没有边界。例如阳光是地球上

绝大部分生态系统的重要环境因子，一些射线也会有直接和间接的影响，从而可

认为太阳所有这些生态系统的组分。因此逻辑上所有生态系统的环境都可扩展到

整个宇宙，这显然是不妥的(常杰和葛滢，2003)。同时，地球上大量生态系统的

“环境”可以相互重叠，从而推理各生态系统也可相互重叠的。生态学中的环境概

念可包括无生命和有生命的成分。因此，在逻辑上每个生态系统中的生物群落和

物理环境都将成为另一生态系统的组分，也即可以将整个宇宙当成一个生态系统

(常杰和葛滢，2005)，这样的理论显然是逻辑上不通的。

最后，传统生态学理论中的生态系统一直主要被理解成功能单位，而较少涉

及其物理空间的结构，直到最近的教科书(Begon etal．，2009；Jergensen etaL，2011)

依然如此。由于传统生态学理论框架中生态系统并非物理世界的真实单位，这使

其处于不正确的地位并主要体现在两方面(常杰和葛滢，2003)：其一，有物理

世界中真实存在系统都应是三维，并具有结构、过程和功能三个属性。在由基因、

细胞到群落、生态系统等不同尺度系统构成的生物系统谱中，只有生态系统从定

义上说仅仅是“功能”单位，不是“结构”单位，如果考虑生态系统的“过程”占用

时间，那么也只有时间这一个维度(物理学上一般称时间为第四维)，因而生态系

统并非是物理空间上真实存在的系统；其二，不同等级层次的系统具有不同的时



浙江大学博士学位论文 绪论

空尺度，通常较高等级系统的时空尺度大于较低的等级系统，但传统理论中生态

系统与群落处在同一尺度上。

1．1．2新生态系统理论

由于传统生态系统理论的科学和逻辑不合理性，使生态系统的研究难以明确

系统结构和过程之间的关系。常杰和葛滢(2003)提出新生态系统理论，认为生

态系统和生物群落同属于一个等级层次。生态系统结构的主体是生物群落，生态

系统内部的物理因子(如光、温、水、气等)也应属于系统的组分。在这样的界

定下，生态系统与生物群落，生态系统就成为以生物群落为结构主体，包含群落

外部所有非生物成分的结构和功能单位(常杰和葛滢，2005)。由于生物群落是生

态系统的空间结构主体，故生态系统的边界就是生物群落(如陆地生态系统是植

物群落)的边缘，这个边界以外就是生态系统的外界环境。在该框架下，生物群

落内部的理化因子可以作为生态系统成分，与生态系统空间与营养结构、能量、

物质和信息流等进行整合研究。

事实上，Odum(1971)在其生物学谱中已将生物群落和生态系统放在同一等

级层次，并有研究以生物群落结构来论述生态系统物理结构(蔡晓明和尚玉昌，

1995；Chapman and Reiss，1999；蔡晓明，2000)。常杰和葛滢(2010)通过对生

物系统谱的整理，对生态学现有的理论框架做了较大调整，特别是传统生态学的

四大块之一的群落没有单独成为一个单元，而是并入生态系统部分。但这个新生

态系统理论的提出并不意味着在生态学中取消群落或群落学研究，而仅是将群落

与生态系统在等级层次上进行合并，或者说将其隐在生态系统这个尺度中(常杰

和葛滢，2005)。当聚焦生态系统的生物主体(如植被)时，仍可应用群落学理论

和方法。不仅如此，新框架将有助于我们更加深入地理解和研究群落的发育和演

化。其实已有的群落生态学已提出如气候顶级群落这样类似“超有机体”的假说

(Clements，1916)，群落和生态系统在功能方面共同的特征(Margalef,1958)以

及生态系统发育过程中群落演替的结构和功能变化(Odum，1969)。若将生物群落

内部因子作为生态系统的成份之一，则能更明确地从生长、发育、自我调控等方

面研究生物群落的演替。同时，在人类活动和全球变化日趋强烈的今天，正确地

定位新生态系统是准确深入研究在人类主导下生态系统功能和结构改变的基础。

4
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自1万年前人类社会进入农业文明以来，地球表面的环境开始大范围改变。

18世纪中期工业革命以来，技术的飞速进步加速了地球表面的改造，绝大多数

生态系统(特别是陆地生态系统)都发生了巨大的改变。到目前为止，地球75％

的无冰土地已经被人类活动所改变(Ellis and Ramankutty,2008)，几乎所有生态

系统都受到人类行为影响(Palmer et a1．，2005；Collins el a1．，2010)。人类社会经济

活动在深度和广度上的拓展干扰全球自然生态系统的结构和功能(Finzi et a1．，

2011)，这使得原生态系统中的生产者、消费者和分解者建立的相对稳定的自然循

环机制被打破。生态系统组成、结构和功能在受到人为干扰后进入一种过渡状态

并发生干扰演替。其中，正向演替的结果使原生态系统转变为农田、工厂和城市

等人工系统，而逆向演替则可能造成生态系统的退化，如草地退化、沙漠化、废

弃矿地、湿地和森林消失等。生态系统的这些变化果真就百害而无一利吗?事实

上，今天地球上跨区域、乃至全球性的能量流动和物质循环，特别是信息流动，

其强度超过了以往任何时候(常杰和葛滢，2005)。特别是在20世纪40年代开始

的后工业化时代，人类活动已经在全球尺度上干扰原生态系统，人类逐渐从修饰

系统上升为主导系统。甚至可以说，直到最近几十年来，才有真正意义上的生物

驱动的全球性能量流动．物质循环和信息调节。人类活动逐渐成为影响地球系统

能量流动，物质循环和系统演变的最重要因素，并持续改变着地球生物圈的性质。

一个具有自我调节功能的全球生命系统的形成基础，正是生态系统被人类改造而

分工一合作，并破缺系统的耦合构成了更大的系统的结果(常杰和葛滢，2003，

2005)。按照自组织理论推测，生态系统破缺应该发生在大系统——全球生命系统

形成之前。

对称破缺(break．symmetry)的概念于最初起源于基本粒子物理学(Mainzer,

2007)，而后逐渐成为晶体学、分子学、化学、物理学等现代科学的中心观念。耦

合(coupling)则更多使用在通信、软件和机械X-程等专业中，从系统论观点看，

是指两个或两个以上的系统通过某些相互作用而彼此影响以至联合起来的现象。

对称、破缺和耦合等概念对生态学也有着重要意义。新生态系统理论的建立则能

更好分析自然生态系统对称、破缺再耦合的过程、结构与功能的变化。工业革命

以前，绝大多数生态系统在结构和功能上都是对称的。一个对称的生态系统应具

有五个功能群，即生产者、消费者、分解者、流通者和调控者，能独立运行并自
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发完成生产．流通．消费．分解．再利用的过程(常杰和葛滢，2005)。通过从环境中

输入的能量和物质，整个系统能维持其正常运转并有效调控自身状态，并输出能

量和物质。但是人类为满足其需求打破了生态系统原有的对称格局，使原来对称

的生态系统结构和功能发生破缺，形成具有某种特殊功能的结构和功能单元，如

生物产品的初级生产(如农田)、生物产品的消费(如城市)或分解(垃圾填埋场)。

破缺后的单元结构简单，具有高度开放，抗干扰能力和自我调节能力差等特点，

但极大地提高原生态系统的某种功能，如森林变成农田提高了粮食生产的能力。

各种破缺后的生态系统通过耦合形成新的系统(图1．1)。近十年来，耦合的

概念在生态学领域随着研究尺度的放大而日益倍受关注(常杰和葛滢，2005)，例

如在陆地生态系统中人类组分和自然组分的耦合以及耦合过程中突生的特征等

(Liu et a1．，2007；Reynolds et a1．，2007)。这个过程与Margulis(1981)解释真核

生物细胞起源的内共生假说相似。根据真核生物起源的内共生假说，原核细胞是

真核细胞中细胞器的原形，被吞噬的原核细胞结构发生少量改变并丧失一些功能，

同时加强了另外一些功能，成为具有特定功能的细胞器，例如蓝细菌变成叶绿体、

螺旋菌变成线粒体等等。该理论得到一些证据的支持：比如线粒体叶绿体的

rRNA顺序与原核细胞的rRNA非常相似，另外细胞器的分裂方式与原核细胞非

常相似，而与真核细胞十分不同。从自组织理论角度解释内共生假说，就是原核

细胞发生破缺，成为行使各种功能的服务系统后再耦合的结果。

_
对称的原生态系统 破缺

氇警—瞄苎r
重新耦合

图1．1系统的对称、破缺与耦合(引自常杰和葛滢，2005)

Figure 1．1 System breaking，symmetry and coupling(引自常杰和葛滢，2005)

与原核细胞的破缺相似，生态系统破缺后，系统中的一些功能得到强化，另

一些功能则被弱化甚至消失。例如，城市生态系统中初级生产的功能基本消失，

6
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分解功能也被弱化，而消费和调控的功能则得以加强；农业生态系统的初级生产

能力极大提高，但其中消费和调控的功能却较弱。与原生态系统相比，这两类生

态系统的生态金字塔结构发生明显变化，但又正好能互相耦合形成原来完整的金

字塔结构(图1．2)。

图1．2对称、破缺与耦合的生态系统结构(引自常杰和葛滢，2005)

Figure 1．2 Symmetry，breaking and coupling ofecosystem structure(引自常杰和葛滢，2005)

通过以上讨论，我们已经明了，不能一味地认为人类对生态系统的改变——

这种对某些组分的强化和对某些组分的抑制就是对结构的破坏，虽然这种对称破

缺确实对于环境有不利之处。但强化的单一结构有利于特定的功能的发挥，以及

系统相互耦合成更大的系统。耦合后系统组分在总量上可能没有比耦合前有大的

变化，但功能却大大加强了。这种耦合和生态衰落是进化过程中的必然，是一次

涨落。我们看来是人造成的，但非人类的科学家(如果存在的话)却会认为是自

然的，就像我们看鸟筑巢、河狸筑坝一样。问题不在于是不是由人造成，而在于

是否符合自然规律。当然，这里的“自然”是指包括将人类也看作一种自然力量的

自然规律。

1．2从传统生态系统学到新生态系统学——先驱们的贡献

尽管传统生态学构建出整个自然生态系统的营养结构和能量流动过程，但在

人类活动从单纯的干扰因素变为塑造系统新形态的主导因素时，传统生态学的研
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究框架已经无法解决人类活动对系统的结构和过程的干扰，甚至是新生态系统类

型的凸显。事实上，除了生态学，经济学和地理学先驱们已在人类的经济行为及

其主导的系统特征做出卓有成效的建树。

1．2．1新生态系统思想的经济学来源

Thunen(1826)在关于农业区位理论的出版论著《孤立国同农业和国民经济

的关系》中表明，农民之间的竞争造成地租分布呈现梯度状，地租则从城市中心

向外围呈递减趋势。他设想一个位于匀质平原上的孤立国，假设国内各地自然条

件和运输条件相同，位于中心的城市供给制造品，城市的食品由四周的土地供给

(Thunen，1986)。基于这些假设，Thunen论述了地租和土地利用之间的关系，认

为农场利润最大化的主导因素是生产地与市场的距离，每个农民都将面临地租与

运费之间的权衡取舍。于是，Thunen通过研究生产的空间扩散方式创建了农业圈

层理论，揭示即使在同样自然条件下，也能够出现农业的空间分异。这种空间分

异源于生产区位与消费区位之间的距离，决定各地区农业布局最佳类型的是级差

地租，使农业生产方式在空间上呈现出同心圆结构(Fujita et a1．，2005)。Thunen

的农业区位论对Weber及Christaller后来的区位理论研究有深远影响和启发，并

在20世纪60年代被Alonso用通勤者代替农民、用中央商业区代替孤立城市做出

更圆满的解释(Alonso，1960)。这个“单中心城市模型”的土地利用分析框架又一

次产生土地利用同心圆结果，至今仍是大量理论和实证文献的基础。

20世纪90年代，Krugman、Fujita等人以D．S垄断竞争模型为基础，把空间概

念引入主流经济学的分析框架中，用不完全竞争、报酬递增和市场外部性等理念

构建出新的地理经济模型，成为30年以来区域经济学的最大突破。1999年和2003

年，Fujita、Krugman和Venables发表了((空间经济学：城市、区域、国际贸易》，

标志着新地理经济学理论框架的初步形成。同时，Krugman等的研究很大的程度

上能够将以往那些发散的区域经济理论聚合起来，从主流经济学的角度研究区域

经济学无法解释的区域发展问题。他将空间因素引入新古典经济学模型，第一次

将需求和供给等市场参数以空间因素显函数的形式表现在新古典经济学的范式中。

他建立的核心-边缘模型实现了立足于消费者和企业的区位选择的一般均衡分析，

解决了区位理论或者传统经济地理学无法对空间经济进行一般均衡分析的难题
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(Krugman，1991)。新地理经济学从经济学的角度阐释人类活动如何决定对城市

不同土地利用类型的空间结构形成，城市规模与城市间距离如何在离心力和向心

力的相互作用下稳定下来。然而，新地理经济学的理论常基于Thunen农业区位

论中的同心环，忽视了人类生活的真实社区，并未考虑不同土地利用类型在实际

物理空间上的具体位置(MacKinnon etal．，2009)，以及它们之间通过物质，能量

和信．息流动联系起来的相互作用，也未能考虑如何将其从普通的概念模式转换成

经验模型等。

1．2．2新生态系统思想的地理学来源

基于地理几何分析，Weber(1909)、Christaller(1933)、Losch(1940)等在

继承Thunen理论基础上相继发表著作，发展德国区域理论，对工业区位和市场

区位理论做出了重要贡献。如Weber的工业区位理论以成本．收益分析方法提出最

小费用区位原则，即生产费用最小、节约费用最大的地点就是最佳生产区位点。

Christaller的中心地理论假设具有同质性的地域中心必将产生城镇向周围地区提

供所需的商品和服务，并指出多个同级中心地的圆形服务区会局部重叠转变为六

边形，六边形顶点即是每个次一级中心地。Christaller将经济地理学由传统区域的

描述推向对空间规律的探讨。Losch不仅探讨市场区位体系和工业企业最大利润

的区位，而且根据各种商品的必要运输距离，自下而上地构建一个非等级的中心

地市场系统。这个系统模型同时考虑供给和生产两个方面，比Christaller的模型

更接近现实。以上经济地理理论均侧重区域内的微观分析。直到1956年，德国区

位理论学派的继承者Isard将Thunen、Weber、Christaller、Losch等人的模型开创

·性地整合为一个统一框架，建立“一般区位论”，强调区域经济整体研究(Isard，

1949)。他把区位归结为：厂商以成本最小化或利润最大化为决策目标，以此来权

衡运输成本和生产成本。在Isard的倡导下，从20世纪70年开始，区域科学研究

迅速发展起来，如Hirschman的“极化一涓滴”效应(Hirschman，1991)，Friedman

提出的“中心．外围”理论(Fdedrnan，1966)等均进一步强调区域关系的研究。

其他的经济学家也开始从空间联系方面研究经济学理论(Martin and Sunley，2006)。

从这个意义上讲，新经济地理学是Isard“一般区位理论”的延续。该理论从经济学

角度阐释城市的“中心．边缘”模式，明确城市所具有的“中心一周边”的结构的经
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济地理学成因(Boschma and FrerLken，2011)，为进一步研究人类主导的生态系统

提供空间区位模型的概念。

1．2．3新生态系统思想的景观生态学来源

景观生态学作为主要研究空间格局和生态过程的一门地理学与生态学的交叉

前沿学科。它把地理学研究自然现象空间关系“横向”方法和生态学研究的生态系

统内部功能的“纵向”方法相结合，强调景观作为地域综合体的整体的结构、功能

和变化。从德国生物地理学家Troll自20世纪30年代明确景观生态而诞生，到现

在已70余年，但直到20世纪80年代，这门学科才获得蓬勃发展(Fortin and

Agrawal，2005)。Forman和Gordon(1986)在前人论述基础上，将景观定义为由

相互作用的生态系统镶嵌构成，并以类似形式重复出现，具有高度空间异质性的

区域(Forman and Gordon，1986)。1995年又进一步明确定义为空间上镶嵌出现

和紧密联系的生态系统组合，主要关注生态系统分布格局，景观要素中动植物、

能量和水分等的流动和景观镶嵌体随时间的动态变化(Forman，1995)。欧洲和北

美的景观生态学研究基本引领国际景观生态学的发展。景观生态学起源于欧洲，

研究重点从规划和设计土地利用方式扩展到开发-9管理资源或保护生物多样性等

领域，在理论上更偏重多功能的景观与文化的协同，并提出景观生态学的整合概

念框架(Bastian，2001；Naveh，2001)。北美景观生态学受到欧洲的影响，始于20

世纪80年代初，逐渐形成数量化、模型建设及自然景观研究等特色(Turner，2005)。

尽管欧美两大学派在关注对象．解决问题方法等方面表现出差异，但是二者通过

不断地相互影响和渗透，共同推动景观生态学学科体系的发展和完善(wu，2006)。

景观生态评价、规划和模拟是景观生态学的主要内容，越来越多地考虑人类活动

和社会经济因素的作用(Haber，2004)，并在规划设计中越来越注重景观格局、

生态过程和景观生态功能的综合，特别是城市景观(Breuste etal．，2008)。此外，

通过遥感影像，资料数字化和地理信息系统等新技术手段，在景观格局变化的定

量识别，不同尺度下景观指数的构建方面已有扎实的贡献(Lausch and Herzog，

2002)，并进一步推动景观空间格局和过程模型的发展(Verberg et a1．2006)。景

观生态学以其跨多学科，多生态系统空间尺度和先进多样的技术工具等优势为人

类．自然耦合系统的可持续研究提供坚实的途径和平台(wu，2012)，能为从物理
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空间和社会经济等方面较为系统地研究系统边缘和斑块等特征以及自然一社会的

相互作用提供技术支撑(Leemans et a1．，2013)。“景观系统”不是一个等级层次，

而是为研究方便临时划分多个生态系统的组合，可合适地称景观生态学为“生态系

统比较解剖学”。

1．2．4新生态系统思想的人类生态学来源

人类生态学主要研究不同文化背景下人类与环境之间的各种关系，起源于

1900年Geddes的学术观点及上世纪20年代美国芝加哥学派的Park，Burgess和

McKenzie的思想(马世骏，1990)。人类对地球生态系统的改变巨大并仍在加剧，

如土地利用变化，海洋，生物地球化学循环和生物变化等，大量观测事实表明我

们已经生活在了一个受人类控制的星球(Vitousek et a1．1997b)。1985年国际人类

生态学会的成立，标志着人类生态学已形成自己的学科优势，成为生态学研究的

一个主要方向。自此，人类与生态系统相互作用的理论研究开始受到广泛关注。“自

然．社会．经济复合生态系统”(Social—Economic．Natural Complex Ecosystem)的理

论和“整体、协调、循环、共生”学术思想的提出为人类生态学奠定了框架基础(马

世骏，1991)。生态学家日渐认识到社会经济因素在研究人类与生态系统相互作用

中的重要性。早期社会一生态研究来自生态学家和经济学家的合作(Goulder and

Kennedy,1997)，主要是理解制度和经济如何解决公共资源的问题(Ostrum，1990；

Dietz。2003)。2000年之后，人类．自然耦合系统概念框架(Alberti et a1．，2003)和

生物复杂性的时空与组织尺度概念框架(Pickett et a1．，2005)被相继提出，并出现

基于系统框架以农田为案例的动力学研究(McPeaketal．，2006)。此外，区域社会

．生态系统的弹性力也得到较多关注(GundersonandHolling，2002；WalkerandSalt，

2006)。随后，Lill et al(2007)第--次对人类一自然耦合系统(Coupled Human and

Natural System)进行了综述，并且提出人类．自然耦合系统的六大复杂性理论。

同年，Reynolds et al(2007)以人类．环境耦合系统(Coupled Human—Environment

Systein)提出全球旱地发展的范式，阐述影响其发展的快慢变量。基于千年生态

系统服务的框架，Carpenter et al(2009)综述社会．生态系统研究现状和未来挑战，

提出考虑社会．生态系统(Soci01．Ecological System)中的过程和反馈作用对于理

解人类与生态系统的关系动态至关重要。Collins et al(2010)则更强调对社会一生
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态系统的长期研究，并提出一个整合生物物理和社会科学的迭代框架模型。

综上所述，尽管对人类修饰或主导下的生态系统提法仍未统一，但人类生态

学明确了人类．自然耦合系统中自然，社会和经济等功能组分在能流和物质流等方

面的相互关系及其驱动机制，为进一步研究生态系统服务提供明确的途径。然而，

人类生态学忽略真实物理空间上不同生态系统之间在能量、物质和信息交换的特

征，对处理现实世界人类面临的可持续发展问题缺乏可行性。

1．3城乡耦合系统

基于前人多学科的基础，本研究继承常杰和葛滢(2003，2005，2010)的思

想，将受到人类活动影响的生态系统根据其物理空间上的位置进行分类，并按照

他们之间在能量、物质和信息流之间的交换流动关系，提出一个以城市为核心的

“城乡耦合系统”(Urbanand rural coupling)。城乡耦合系统是原来对称的生态系

统对称破缺与耦合的直接可见的结果，由生态核(Ecokaryon)、生态器(Organeco)

和生态质(Ecoplasm)耦合构成(常杰和葛滢，2005)。城乡耦合系统的控制中心

是生态核，即城市。农田、人工种植园、能源生产企业、各种制造企业、运输企

业、废物处理企业(污水处理厂、垃圾处理厂)等则是各种“生态器”。城乡耦合

系统“生态质”是城市周边的由该城市政治和经济控制的自然生态系统(图1．3)，

例如森林和草地。真核细胞中充满了水和蛋白质等组成的胶状物质，细胞中所有

的细胞器等均悬浮其中。与之相似，城乡耦合系统中充满了空气、土壤、水和各

种生物，各种建筑、设施和机构(生态核和生态器)都分布在生态质中。城乡耦

合系统没有明确的包络一周的膜(城市原来有城墙后来多拆除)，空间尺度大致

在105—106m(数百公里到数千公里)但在交通要道口有检查站、收费站等控制点

(常杰和葛滢，2005)，类似细胞膜上的“进出口”。

12
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生态系统)

图1．3城乡耦合系统示意图(引自常杰和葛滢，2005)

Figure 1．3 Schematicofurban and ruralcoupling(引自常杰和葛滢，2005)

一个发育成熟的城乡耦合系统，制造业和废物处理业大多集中到城市与乡村

的结合处，在郊区建立多个工业园区。每一个城市大小不等，并且体积差异很大，

但城乡耦合系统的体积差异要比城市的体积差异小得多(紫杰和葛滢，2005)。城

乡耦合系统的体积大小依地缘(地理与气候等)、人口、人类社会状况而异，并不

是无规律的。尽管有人认为生态系统有双层膜，但没有详细的描述(Vogt，1997)，

实际考察起来也不容易从城乡耦合系统的边界找到细胞膜那样的结构。当然真核

系统之间肯定是有边界的，在交通要道等处往往有控制机制，限制生物进出(检

疫)、物质流动(产品质量检查、控制物品检查)、能量流动、信息流动和人员

流动。在有特殊事件时尤其如此(例如2003年SARS期间)。从另一个角度说，

系统有边界并不意味着一定有明显的膜，例如原子的边界是电子云外层，膜的结

构很不明确。

1．3．1生态核

细胞核既要与其他细胞器耦合，也要与细胞质的状态协同，调控作用是其主

要的功能。在细胞核的调控下，各种细胞器和其它组成成分每时每刻都在行使着

其半独立和协同的作用，细胞质的状态也在一定程度上受调控。同样，城乡耦合

系统的生态核—-城市是物质和信息交换中心，也是城乡耦合系统的调控中心(常

杰和葛滢，2005)。调控的基础是人类的文字信息。贮存在纸张和各种介质中的文

因被分段复制成传递因，传递到各处指令各种活动，包括生物产品的生产(包括

植物性物质和动物性物质)和结构的构建(建筑、道路、电力和通讯线路、输油

管线)，以及各种功能器的制造(交通工具、制造厂、机器、文化设施、高校和研
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究机构)，并指令生产的产品种类和数量(产品的设计和交易)，同时，也要建立

分解生态器，及时治理废物使其再资源化。核的形成也是各要素聚集的结果——

早期是制造业和商业聚集，后期则是信息业的集中，包括信息生产、信息处理和

调控(政府)、信息传递(学校)、信息加工业(IT等)。从结构上看，城市是为

了交通、交换和调控以及一些制造业而建立起来的，是自组织升级过程中突生出

来的全新结构，细胞核也没有原型，这两个层次的对比研究可能有助于真核细胞

形成机理假说的建立。

并不是所有的城市都是能成为生态核。工业城市、港口城市、矿山、石油城

市等只行使特定的功能，往往没有适当的文化设施，特别是没有大学和研究机构

这样的文化生产部门(常杰和葛滢，2005)。这些城市中不能说没有文因，但是只

有从中心城市复制而来的生产规则。这就是说，功能单一的城市不属于生态核，

而是属于生态器。划分一个城市是否达到生态系统核的标准，具体地说是是否有

大型图书馆、高等学校、研究机构这样从事信息贮存、转录、复制和写入(创新)

的机构，只有这样的完全城市才是生态核。

目前，城市面积已占全球陆地面积3％左右，并且其规模还在持续增加

(Grimmetal．，2008)。尽管城市面积仍然较小，但已是全球一半以上人口的家园，

并且到2050年将有约69％的人口居住在城市里(UNPD，2011)。城市人口密度

的增加不可避免会带来资源消费和污染水平的提高(Yeh and Huang，2012)。全球

约75％的资源消费活动发生在城市地区(Pacione，2009)，如超过70％的能源消费，

60％的生活用水和76％的工业木材消耗，同时也产生约78％的碳排放(Grimm et

aL，2008)。通过这些具有全球性的影响，城市扩张正改变着全球陆地生态系统的

物理景观，如不透水层面积的增多(Lal，2012)，并通过这些物理改变对生态系统

服务和生物多样性造成负面影响，如生境退化，热岛效应，物种消失，生物地球

化学循环和水循环的改变(Seto and Satterthwaite，2010；Yeh and Huang，2012)。而

且城市作为城乡耦合系统的政治，经济和文化调控中心，更会通过影响就业和收

入，社区结构等改变人类社会的经济发展(Lal，2012)。在城乡耦合系统框架下，

作为系统代谢核心——城市(生态核)不仅是城乡耦合系统环境变化的主要驱动

力，更是解决人类可持续发展的热点地区。

作为一个新兴的领域，城市生态学近十年来越来越受到生态学家们的关注并

14
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进入主流生态学研究领域(Pickett et a1．，2011)。城市(生态核)本身是一个有着

自身内部特殊的行为、发展、演化准则的多要素、多层次复杂生态实体(Alberti

et a1．。2003)，具有以下重要特征：(1)是人类主导影响最强烈的生态系统；(2)

需要外部输入化石燃料能源和物质来保持整个系统的运行；(3)具有自然和社会

经济属性，且具有高度的空间异质性；(4)由于城市对外部输入能源和物质的需

求，其环境的影响范围要超过其本身物理边界(Churkina,2008)。城市中人类和环

境结构与过程相互作用，导致了不同模式的发展、土地利用和基础设施的密度，

形成其独特的生态学特征(Grimm etal．，2000)，如城市热岛效应(VoogtandOke，

2003)，城市水循环途径改变(Elmore and Kaushal，2008)，城市土壤物理结构，

微生物和动物群落及碳氮元素生地化循环的改变(Jim，1998；Pouyat and Effiand，

1999；Pouyat et a1．，2007)，城市植被物种多样性和空间异质性增强(Duguay et a1．，

2007；Cadenasso etaL，2007)。同时，人类作为城市主导者，其数量，等级结构，

社会聚集程度和行为(如家庭数量)也会对城市关键资源(包括自然，社会经济

和文化资源)的分配产生决定性的影响(Machlis et aL，1997；Liu et a1．，2003；Pickett

etal．，2011)。对于城市这些复杂的特征，我们都需要在一个全新的系统层次——

城乡耦合系统层次上来进行理解，才能更加明确不同组分之间的相互作用的机理

过程。

1．3．2生态器

在城乡耦合系统中，生产、交换、流通、消费、分解等过程，与原生态系统

全然不同。原生态系统里物质和能量运动的基本单位是生物个体，具有在个体．

个体间进行的各种自然调节的过程。而城乡耦合系统物质和能量运动的基本单位

是生态器，例如工厂和农场，专业化集中生产出的大规模产品远远不是个体所能

够使用的，同时也排放出个体远远不能分解和再利用的废物(常杰和葛滢，2010)。

生态器已经初步具有并将更加专一、高效，有复杂的能量物质、信息交换和耦合，

同时各层次之间也存在着复杂的上下联系。

原生态系统的再循环模式——以生物个体为基本单位的模式在工业化情况下

已无法自我调节到平衡状态，一些物质才会由原来的资源变成污染。目前出现的

生产过剩、粮食不足和环境污染等由于工业化产生的问题都需要在城乡耦合系统
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层次进行新型的调节——人与自然共同调节，而不是叫恢复”原来生态系统层次的

“自然调节”。因此，城乡耦合系统除生产生态器的建立外，应同时考虑分解和废

物处理生态器的建立(常杰和葛滢，2005)。细胞里反应产生的中间产物能够被各

种酶处理掉，这和目前城乡耦合系统中的循环经济类似，即生产生态器中最大限

度地利用生产原料(少排放废物)，并且综合利用所产生的废弃物。从这个方面看，

要充分建设废物处理生态器，专一而高效。

城乡耦合系统中的主要生态器类型与真核细胞中的大功能类型十分相似(常

杰和葛滢，2005)。如第一产业——直接从自然界获取产品(生物产品和矿物质)

的产业，包括农业(种植、畜牧)、采矿业、制盐业等，真核细胞中有叶绿体(初

级获能机构)；第二产业——加工从自然界获得的原料以生产新产品的制造业(各

种和各级工厂)、建筑业、水业等，真核细胞中有内质网(工业园区)、核糖体

(生产厂)、高尔基体(深加工厂)．线粒体(火力发电厂)、溶酶体、过氧化

酶体(废物分解和垃圾处理厂)等。由于刚刚形成，目前城乡耦合系统组织化程

度还不高，仍在逐渐发育，生态器的结构也在强化。例如，在城市和农村分化之

初，农业生产是分散的农户和小型农场——生态器的原型，我们可以称为“功能

体”。这些分散的功能体进一步归并成集中的农业生产企业——类似于叶绿体在

细胞中的作用。

城乡耦合系统与真核细胞的对比研究不仅是城乡耦合系统的建设向真核细胞

学习，从真核细胞的结构和耦合特征找到城乡耦合系统应该配置的方案，而且细

胞中未知的机制也可以通过城乡耦合系统的研究得到启发，找到真核细胞的演化

机制(常杰和葛滢，2005)。一方面，城乡耦合系统还没有真正形成一个完备的

结构，真核细胞的细胞器类型可以作为城乡耦合系统基本生态器类型构建的参考，

仿细胞结构建立完善各种生态器；另一方面，人类创造的生产过程在细节上已经

在很多方面超过细胞(高层次系统的组成成分比低层次更多，规模更多)。

事实上，城市代谢(Urbanmetabolism)研究已对各生态器(包括城市生态核，

农田、污水处理厂等生态器)之间的物质循环和能量流动过程作出较好的阐述。

这个由Wolman(1965)提出的框架主要用来分析城市的输入(物质，能量和食

物供给)，城市内资源积累和转化以及城市输入(产品和废弃物)，现已被应用于

全球约50个城市。这个概念强调完整的代谢循环必须考虑日常消费产生废物的
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去除或者以危害最小的方式被充分处理(Yeh and Huang，2012)。从循环代谢的概

念往外延伸，城市生态经济系统的框架及相关指示因子被用来测量城市的可持续

性，如以台北和香港为例(Huang et a1．，1998；Warren—Rhodes and Koening，2001)，

同时也有研究试图寻找威胁城市可持续性的具体代谢过程(Kennedy etal．，2007)。

一个城市主要的环境问题和相关的社会成本主要与以满足城市消费的资源输入和

废物处理的快速增加。在微观(家庭)到宏观(大都市区)的尺度上，基于城市

代谢的方法可以衡量给定地理．行政边晃内的城乡耦合系统中各生态器的综合环

境效应(Baynes andWiedmann，2012)。此外。还有研究发现将生命周期评估的方

法加入城市代谢中，可以为城乡耦合系统内所有生态器对全球环境的所有直接和

间接影响提供有价值的信息(Chester etal．，2012)。然而，城市代谢的方法仅能量

化各个生态器的物理结构形态的相互关联，对于不同生态器的社会，制度和文化

之间的无形联系却未能很好地做出解释．

1．3．3生态质

城乡耦合系统形成后，将会有大量的土地被释放出来——生态释放。这些土

地在工业化以前非集约地用于农作物、畜牧业和林业生产，生产效率不高，但在

低人口状况下可以维持一个“田园牧歌”式的平衡。最近一个世纪以来，人口不断

增加使人类对食物的需求日益增加，进而增加对可耕作农业土地的需求。土地利

用向农业土地的快速转变和气候变化一起成为陆地生物多样性最大的威胁之一

(Fischeretal．，2008)，这实际上是占用了生态质。人们感到环境状况变差，实际

上就是城乡耦合系统赖以生存的质被破坏了!原来低效率的生产方式——大面积、

低收获逐渐向具有高效、小面积专业生产的生态器浓缩。目前中国已经开始的退

耕还林、还草工程就是在文因调控下对生产效益低的受过度利用的原生态系统还

原为生态质的行动(Liuetal．，2008b)。

根据真核细胞中细胞器分散在细胞质中的情形，可以推测未来的农场和养殖

场、经营性林场等将相对独立，而田野与山地的大部分地方将空闲出来，承担起

“细胞质”的功能，从人类的角度上看，就是提供改善大气环境和水环境等非直接

产品的生态系统服务功能。将大部分的土地将空间释放为生态质，只利用其间接

效益、很少(或适当)利用其直接生物产品，研究协调各种生态器正常运转的调
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控手段——循环经济，这样不仅能够使自然环境有良好的改进，还能实现城乡耦

合系统的可持续发展。事实上，已有研究基于农业和多样性的内在联系来寻找到

能够协调食物生产和生态质保护(如生物多样性保护)这两者关系的策略

(Balmford etal．2005；Fischeretal．2008)。广泛地说，存在两种完全相反的解决

方案：一种思想是土地共享(1and．sharing)，即在同一块土地上食物生产与环境保

护结合起来(Fischer et aL，2008；Phalan et a1．，2011)，这看似是协同，但以农作

物产量降低为代价，不适合人多地少的发展中国家(Balmford et a1．，2005)；另一

种土地释放(1and．sparing)，以集约化耕作带来高产进而减少土地利用从而使其他

生境避免遭到农业扩张的威胁(Green et a1．，2005；Aratrakom 8t口^，2006；Balmford

etal．，2005；Phalan etal．，2011)，因为这样是在不改变总供给量的情况下，以较少

量集约化强度高的高产农田，释放出一些耕地回归成非农田区(一种更大尺度的

权衡，实际上已经是耦合)，但这又往往是以生产区的高污染为代价。

尽管生态器和细胞器对称破缺方面有相似之处，但城乡耦合系统的起源机制

与Margulis(1981)的内共生假说不完全符合。常杰和葛滢(2005)提出的城乡

耦合系统形成的聚集．内生分化假说，可能会有助于解决Margulis(1981)的内共

生假说无法解释的细胞核起源问题。可以据此猜测，真核细胞的产生是原核细胞

首先发生破缺，耦合成大系统后，细胞质中的某些成分集中，建成适应与信息存

储、复制、加工、调控以及一些物质制造和流通的新结构，成为整个细胞的控制

中心(图1．4)。其实从真核细胞的组成成分的来源分析，这些组分也是同源的，

因而也是内生的。城乡耦合系统中的功能组团——服务性生态系统——是逐步聚

集后在人类作用下分化而来。

与真核细胞形成和繁盛后原核细胞仍然存在一样，自组织升级过程中原来的

大部分生态系统被(人类)改造，但自然界中仍将保留相当数量的生态系统不破

缺，即未受到或较少受到人类干扰或者被人类保护起来的生态系统。这些生态系

统也具有数种组分，其结构功能相互耦合，但缺乏一个明确的调控中心，因而不

能成为真正的耦合系统。故我们称其为“原生态系统(protoeco)”。自然保护区就

是没有被城乡耦合系统组织进来的原生态系统。原生态系统并没有消失，只是被

组织到更高的层次，成为更高层次系统的组分。原生态系统的调节方式在生态质

上仍然适用，当然它同时也要受到大系统——城乡耦合系统和全球生命系统的调
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控。大部分原生态系统被城乡耦合系统整合，成为生态器和生态质。

O 自组织升级

————————————————争

图1．4城乡耦合系统的聚集一自组织升级过程(引自常杰和葛滢，2005)

Figure 1．4 Aggregation and self-oragnizing system upgrade process ofurban and rural coupling

(引自常杰和葛滢，2005)

1．4城乡耦合系统碳循环——人类修饰到主导

1．4．1全球陆地自然生态系统碳循环的人源改变

碳是地球上生命有机体的关键成分，主要分布在四个主要的库中：大气、海洋、

陆地以及沉积物和岩石圈(Sarmiento and Gruber,2006；IPCC，2007)。其中沉积物

和岩石圈中的碳含量约占地球总碳含量的99％(图1．5)，但该碳库循环速度缓慢，

图1．5全球碳循环示意图，黑框和箭头分别表示主要碳库和碳流(Pgyrl，IPg=10”g)，红色

数字表示和1750年工业革命前相比人类对这些碳库(流)的贡献(引自ChapinIII etal．。2012)
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Figure I．5 Global carbon cycle showing approximate magnitudes of the major pools(boxes)and

fluxes(arrows)in units ofPg yr-1(Pg=1015 g)．Red numbers in parenthesis are the anthropogenic

contributmns to these pools and fluxes relative to preindustrial times(1 750，Chapin III et aL，2012)

周转时问可达几百万年(Chapin III etaL，2012)。大气碳库的碳含量最低，但活性

却最强，平均每五年周转一次(Chapin III el a1．，2012)。在陆地自然生态系统碳循

环过程中(图1．5)，植物通过光合作用这单一途径固定大气中的碳，将其以有机

化合物的形式储存在植物体内，同时又通过在不同时间尺度上进行的植物自养呼

吸将C02返回大气(Grace，2004；Trumbore，2006)。剩余可用于植物生长和生殖

的每年净碳固定为净初级生产力(Netprimaryproductivity,NPP,全球平均约60Pg

c yrl)。从NPP中减去死亡凋落的有机残体、土壤动物和微生物的分解(异氧呼

吸，全球平均约56Pgcyr-1)与淋溶出系统外的碳损失，即为净生态系统生产力

(Net ecosystem productivity,NEE约5一10 Pg C yrl，Chapin III et aL，2012)。在较

大时间和空间尺度上，减去我们很少测定的由各种扰动(如火灾、干旱、动物采

食活动等)造成的碳释放，即为净生物群区生产力(NetBiomeProductivity,NBP)，

其全球平均值约为NPP的l％的和NEP的10％(o．7 Pg C yr。1)。陆地生物圈是碳

最大的生物储存库，其中土壤和植被起着主导作用。全球土壤有机碳储存约为

1550Pg，是大气碳库的两倍，是植被碳库的2-4倍(Lal，2004)。这两个库的碳储

存能力决定陆地生态系统与大气之间的净碳通量(Pan et aL，2011)，其微小的波

动能引起大气中C02浓度较大年际变化(Ballantyne et a1．，2012)。

然而，自1760年工业革命以来，人类以前所未有的速度和强度在全球尺度上

对地球系统产生着巨大影响(Keeling et aL，1993；Prentice et aL，2001，图1．5)。其

后果之一是大气C02浓度成指数增长，从1850年的285 ppm上升到2013年的397

ppm，增长约39％(Houghton，2007；NOAA，2013)。本世纪以来，伴随全球城市

化的加速和人1：3的膨胀，人类驱动的全球碳生物地球化学循环(如原有碳流强度，

路径以及碳库大小)的改变对金球变化的影响成为科学家和政府关注的焦点之一

(Houghton el aL，1999；Pacala et aL，2001；Janssens et aL，2003；Pataki et a1．，2006；

Piao etaL，2009；Pan etaL，2011)。

人类活动对碳循环产生最大的影响是直接通过燃烧化石燃料和水泥制造(约
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7．7 Pg c yr。1)，改变土地利用方式(1．5 Pg C yr-1)将大量原本储存在岩石圈和土

壤圈的碳大量地释放进入大气(CanadeU et a1．，2007)，释放的C02约有一半存留

在大气中从而使大气C02浓度增加(图1．5)。这不仅增加了碳释放的途径(如化

石燃料燃烧)，而且还改变原有碳释放的强度与碳库的大小(如土壤扰动带来异养

呼吸增加，减少土壤碳库)。人类活动还能间接改变自然生态系统碳流强度和碳库

大小，如大气CO：的增加带来的“CO：施肥效应”增加植被(大多数c3植物，包

括所有乔木和大多数作物)的NPP 20％．30％(Luo et aL，2006；Houghton，2007)，

同时也能增加凋落物和土壤的碳库。同样地，人类还可通过改变植物可利用水或

营养元素来改变其光合速率，如通过生产化肥，种植豆科植物等方式向自然陆地

生态系统内输入大量活性氮，进而增加生态系统的碳固定强度以及碳储存，尤其

是在氮限制NPP较强的温带地区(Houghton，2007)。此外，氮肥和C02浓度的同

时增加对森林NPP还具有协同作用，其效果比它们各自带来的NPP增加效应加

和还要高(Oren etal．，2001)。当然，也存在负面的协同作用，如在温度，降水较

适宜的环境中，C02浓度增加会降低植被NPP(Shaw etaL，2003)。

在所有人类介导的土地利用方式变化中，以从自然生态系统(如森林，草原)

转变为农业生态系统的研究最为深入，农田的土壤有机碳在全球碳库中表现最为

活跃(Xie et a1．，2007)。这主要是因为农业管理过程中通过作物产量的改变(如

施肥)和直接物理扰动(如耕作)使土壤本身结构受到较大影响，这种影响既改

变土壤肥力，还会通过增加或减少温室气体排放等直接影响区域乃至全球碳循环

(Tilman et a1．，2002；Murty et aL，2002；Wu et a1．，2009；Conant et a1．，201 1)。对农

业生态系统的碳循环研究涵盖在作物NPP(Huang etaL，2007；Ceshia etaL，2010)，

土壤碳库(Murty et a1．，2002；Xie et aL，2007；Lu et a1．，2009)及温室气体释放(Guo

and Erda，2001；Huang et a1．，2010；徐华等，1999)等方面，其中以土壤有机碳固

持的研究居多。目前，全世界农业土壤的长期碳收支通常被认为处于平衡状态，

既可能是微弱碳源也可能微弱碳汇(Piao et a1．，2009；Ceshia et a1．，2010)。然而，

砍伐森林或者开垦草原却可能减少土壤碳库30％一60％，进而释放大量温室气体

(Lal et a1．，2002；Guo and Gifford，2002)，进而形成“碳债”(Fargione et a1．，2008)。

人类已经逐渐意识到农业耕作活动直接或间接打破自然生态系统的碳平衡，改变

碳流强度和碳库周转速度，如高强度耕作(Frank et aL，2006)和外来有机物输入
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的减少(Yan et a1．，2007；Bationo et a1．，2007)导致农业土壤有机碳散失。为了补

偿这些碳债，农业领域采取多种保护性耕作方式，包括少耕、免耕、秸秆覆盖等

和综合的营养管理(粪肥、化肥的合理施用，开展精细农业)以增加农田的土壤

碳汇强度和碳库大小(Rasmussen，et a1．，1998；West and Marland，2003；Lal，2004；

Bemacchi el a1．，2005；Lu et a1．，2009)。此外，人类对自然生态系统或农业生态系

统资源的利用消费和建造新的系统也会改变原有自然生态系统的碳流路径和强度

(Vitousek et a1．，1986；Fujimori and Matsuoka，2007)，甚至概念区域和全球尺度碳

流和碳库。如大量收获的生物质通过贸易圈引发碳在全球表面的水平位移，被人

和家禽家畜利用最后经呼吸作用产生C02源(Ciais et a1．，2007)。人类使用的木质

林产品碳储存大约占金世界森林总碳汇的8％(Pan etaL，2011)，并在城市里形成

新的碳库，如家具和建筑(Churkina et a1．，2009)。又如人类赖以生产的城市在其

形成．构建和成长过程中的很多方面(富裕程度，技术和人口密度)会影响化石

燃料的碳释放量及其强度(Pataki et a1．，2006)。

1．4．2碳排放的生命周期评估

在主要的两种人类源温室气体排放活动中，土地利用变化的贡献排放仅次于

化石燃料燃烧(Chapin III et aL，2012)。1850．1990年间，土地利用变化导致的排

放约为同期化石燃料燃烧排放量的一半，其中87％来自于森林生态系统的开垦和

破坏，其余来自草地(Houghton and Hackler,1999)。在排放的主要温室气体种类

(CO：，CI-h和N20)中，本文考虑的生命周期碳排放中包括对气候影响较大C02

和CH4，其增温效应占全部温室气体增温效应的83％(Canadell et a1．，2010)；如

考虑生命周期温室气体排放，则应再将N：o考虑进来，因为该气体的增温潜势可

达C02的298倍(IPCC，2007)。为了应对温室气体排放带来的气候变化，需要发

展科学概念和坚实方法来评估自然资源利用过程中人类活动排放温室气体造成的

环境影响和压力程度(Yeh and Huang，2012)。在这样全球变化背景下，生命周期碳

排放(也称碳足迹)近年来越来越受到科学家，消费者和决策者的关注(Hertwich

and Peters，2009)，并被广泛认为是温室气体排放管理领域的重要指示因子(Wright

etaL，201la)。

生命周期碳排放主要是指特定系统物理边界内(如城市或乡村)某种活动，
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或在某种产品生命周期过程中产生直接的和间接的碳排放量，包括系统边界内外

所有与该活动相关或受该活动驱动的碳排放(WiedmannandMinx，2008；wrightet

a1．，2011a；Cu芒ek et a1．，2012)。该定义基于生命周期评估(Life cycleAnalysis，LCA)

的概念，是完整生命周期评估中的一个子集，属于评价某种活动或某产品生产过

程气候影响的功能单位(WrightetaL，2011b)。生命周期碳排放应该反映碳循环的

不平衡情况，应仅包含碳并由人均或者每功能单位(如产品，家庭等)的碳排放

重量来表示(Peter,2010；eu6ek et a1．，2012)。这些碳排放并非仅包括某功能单位

物理边界内碳排放，并且包括与该功能单位相关的整个供应链(从生产，消费和

废物处理)上的碳排放，也称“隐含碳”(embedded carbon,Peter,2010)。在实际

操作中，用于计算生命周期碳排放的方法并非唯一，而是根据不同尺度上功能单

位来选择(图1．6)。通常来讲有三种主要的估算生命周期碳排放的LCA方法：

Business

GI。bal Country
cC。uitnyty HI。nudsueshtry。fd

Product

嚣'■_
Input-Output Hybnd

Models

黼

Process·based

Life Cycle

Assessment

黔量篡

图1．6不同尺度上生命周期碳排放的应用及其方法示意(引自Peter,2010)。尺度从右到左逐

渐增大

Figure 1．6 A schematic of life-cycle carbon emission applications and corresponding methods

across scales(引自Peter,2010)．The scale increases from the right to the left

(I)对微观尺度系统的特定过程(如某个产品生产消费)通常使用自下而上

的过程分析(Process Analysis，Finkbeiner,2009)，该法的优点是能够通过专家判

断比较客观地设定不同需求下的系统边界，进而比较精确地进行全生命周期评估

(Hondo and Sakai，2001；Sub et aL，2004)，然而该方法需要较多的时间和资源，

并在尺度逐渐上推过程中可能出现边界截断误差(wright et aL，2011b)；

(2)对宏观尺度(如国家或全球)的数据则一般使用自上而下的环境输入。

输出分析(Environmental Input．OutputAnalysis，Wiedmann,2009)，该法的优点是

能根据整体宏观经济流动的数据，估算国家尺度的生命周期碳排放(图1．7)，特
2≈
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别是对产品和服务上游的LCA过程及相关排放估算很有效(Minx et a1．，2009)，

并且所需的劳动成本和时间较少。然而，该法未能计算产品的运输，使用和最终

处理过程中的碳排放(Matthews et a1．，2008)；

(3)对中观(如产业部门或城市)尺度的研究往往多结合两种方法的优点进

行综合分析，称为复合环境输入一输出．生命周期法(Hybrid Environmental

Input-OutputLCA，Wright etaL，2011a)。由于其综合以上两种方法的优点，能解决

中观尺度的问题而迅速成为一个活跃的研究方向(Suh and Nakamura，2007；

Lenzen,2009)。该方法中，过程分析被嵌入环境输入一输出分析中，用来研究小尺

度(如公司或者个体组织)中的特定过程中下游和终端处理的碳排放，而环境输

入．输出分析则用以补充过程分析在上游供应链中无法计算的碳排放(Wright etaL，

20lla)。

在城乡耦合系统中，在生态核之外的碳排放往往占城乡耦合系统碳排放总量

大部分，这主要由于许多生态核内消费的产品或服务都是在城市边界附近生产的

(Lenzen andPeters，2010)。供给城市所需产品和服务的生态器所产生的碳排放是

城乡耦合系统碳排放的重要组成部分。因此，尽管目前城市代谢的方法已经对大

尺度城市碳排放对温室效应的贡献做出较好的估算，但将生命周期法与其有机地

整合才能全面理解多尺度上城乡耦合系统对资源、人类健康和环境质量的影响

(Chester etal．，2012)，如对大气净温室效应。在工业生产领域以生命周期计算的

碳排放已有较为完善的研究框架和方法(Sub et a1．，2004；Minx et a1．，2009)。近

年来在农业领域，也有不少研究将生命周期碳排放的应用于农产品或农业措施。

主要集中在不同农业管理方式(如种植密度和施肥)下农产品生产(Brentrup etal．，

2001；Charles et a1．，2006)，直接农业操作措施(如耕作，灌溉，收获，运输等)

中产生的与间接措施(肥料和杀虫剂生产)造成的碳排放(West and Marland，2002a；

Lal 2004)，农业措施和土地利用向农田转变带来的生命周期净碳流改变

(Bemacchi et a1．，2005；Ciais et a1．，2011)，以及不同农业生产方式(种植和畜牧)

的全系统生命周期碳平衡评估(Byme etal．，2007；Beauchemin et a1．，2010；Ceschia

et aL，2010)。然而，这些研究往往更多仅关注农业系统部分或者整体的碳排放，

对农业措施造成这些碳排放同时其为人类提供的产量以及其他正面或负面的环境

影响(如保持水土和温室气体排放)等方面却很少研究，也极少关注如何寻找既

24
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能保证高产又能减少生命周期碳排放的研究。同时，对于城市的生命周期碳排放

评估以实现碳减排，对改善人类健康和减少健康危害的可持续发展具有重要作用

(Milnerefal．，2012)，但目前基于消费、代谢或者复杂系统等不同方法仍然各有

优劣，存在争议(Baynes andWiedmann，2012)。对分解系统的生命周期碳排放研

究则更少，主要关注垃圾填埋场处理固体垃圾过程(Zhao et a1．，2012；Sevignd Itoiz

et a1．，2013)，而其余研究主要关注废碳利用(Grant et a1．，2012)或储存(Rosso and

Stenstrom，2008)，仍需要更多的研究来了解其他类型分解子系统的生命周期碳平

衡情况。

1．4．3城市系统碳流和碳库特征

城市是目前所有土地利用类型中增长最快的类型(Fuller and Gaston，2009；Yeh

and Huang，2012)。世界范围内城市人口增长率约为全球人口增长率的3倍，而城

市面积增长速度远高于城市人口的增长速度(如欧洲和美国，Churkinaetal．，2009)。

城市人口、面积和数目的急剧增加使得约80％的人源碳排放与城市地区的人类活

动相关(Lal，2012)，因而城市生态系统碳循环在近年来越来越受到生态学家的关

注(Pmkea etal．，2011)。

当前，城市生态系统碳平衡和城市化过程对碳动态的影响研究和其他的自然

(如森林)或半自然生态系统(如农田)碳循环相比仍然较少(Zhang et aL，2012)。

当前许多城市碳循环研究多集中关注绿地中某个组分如城市土壤(Pouyat et a1．，

2006)、城市草坪(Oriffith,2010)、城市森林(Nowak et aL，2013)或城市集水区

(Boyle and Lavkulic，1997)，或者仅关注某种过程如植被净初级生产力或土壤呼

吸(Imhoff et a1．，2000；Koemer and Klopatek,2009)，植被和土壤碳储存

(Edmondsonetal．，2012)。在人源碳循环方面，大多已有的研究集中在人口增加

带来的城市生活，交通等行业用能碳排放增高方面(Svirejeva-Hopkins and

Schellnhuber,2008；Dhakal，2009；Zhou et a1．，2010)，关于人源碳库储存的研究才

刚刚起步(Churkinaetal．，2009)。研究城市绿地和人类居住系统两部分碳固定和

储存及其相应影响因子对于评估城市化对碳循环的影响以及城市对区域甚至全球

碳循环的贡献十分必要(Churkina，2012)。然而，当前仅有少数几个研究在局地

(Mohareb and Kennedy,2012)、区域或国家尺度(Churkina et a1．，2009)上综合
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研究城市绿地和人居系统的碳固定与碳储存，关于其影响因子的研究也很少

(Strohbach andHaase，2012；Zhang et a1．，2012)。

城市生态系统中可能的少量碳固持主要来自城市绿地(Pickett et a1．，2011 o

尽管城市绿地生态系统受到与自然生态系统一样的生态原理的控制(Zhang etal．，

2012)，由人类设计和改变的城市景观的高度空间异质性使其碳固定和储存格局与

自然生态系统差异较大(Strohbach and Haase，2012 o一方面，城市土壤大部分长

期被不透水层(硬化地面)覆盖，既不能生长植被，也不能接受雨水下渗，因而降

低植被碳固定和土壤有机碳密度(Imhoffet a1．，2004；Pouyat et a1．，2006 o同时，

城市空气污染和重金属毒害作用可能会降低净初级生产力(Xuetal．，2007)，城市

热岛效应和人类对外来物种的引入可能会增加生态系统呼吸从而降低碳储存

(Pouyat and Carreiro，2003)。另一方面，由于城市C02浓度较高和人类日常维护

措施如施肥、修剪和灌溉等的影响(Pickett etal．，2008)，城市生态系统中绿地植

被净初级生产力增高(Kayeetal．，2005；Milesietal．，2005)，其植被生物量和土壤

碳密度比邻近自然生态系统更高(Nowak and Crane，2002；Golubiewski，2006)，

显示出城市绿地系统固碳的潜力。

城市生态系统碳动态受到多重自然因素的影响，例如城市化前的植被类型

(Pouyat et a1．，2006)、城市植被结构(Nowak et aL，2002)、土地利用历史(Jenerette

etal．，2006)、城市诱导的气候改变(Shenetal．，2008)以及区域气候(ImhoffetaL，

2000)等。例如，在干旱地区从农田或森林等非城市土地向城市土地转变能增加

碳储存和碳固定，因为人为种植和灌溉增加该地区的植被密度(Kaye etal．，2005)；

然而在湿润地区从自然生态系统向城市的转变则常常涉及到森林砍伐，从而可能

减少碳储量和碳固定(Yu etal．，2009)。同时，城市绿地生态系统碳循环还受到社

会经济因素的影响，如人口大小和密度(FullerandGaston，2009)、城市建成区面

积和GDP(Zhao et a1．，2013)、居住密度和人口迁移情况(Luck et aL，2009)等。

城市生态理论中的一个中心原则是人类源驱动力在控制生态系统响应变量的

重要性会超过自然源驱动力(Pickett etal．，2008)，如体现在影响化石燃料碳排放

的时空格局或绿地土壤有机碳密度大小方面(Kaye et a1．，2006)。由此可引出城市

土壤碳密度大小相对于其替代的自然生态系统而言，对城市化的响应在区域和全

球尺度上会趋同，即“城市生态系统趋同假说”(Pouyat et a1．，2003 o只要人类
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源驱动力(如管理)对土壤有机碳密度的效应超过自然源驱动力(地形或母质)，

则会发生土壤碳密度趋同的现象(Pickett et aL，2011)。土壤有机碳密度的变化综

合一些列生态系统参数，如净初级生产力，有机碳输入或输出，可以被用作生产

系统响应城市土地利用变化的综合指标(Pouyat etal．，2009)。为验证该假说，已

有大陆尺度上(Pouyat et a1．，2006)和不同气候区(干旱和湿润)两城市地区(Pouyat

etaL。2009)的城市野外土壤有机碳对比分析研究。研究结果基本符合假说，即干

旱地区城市化带来土壤有机碳密度增加而湿润地区城市化后土壤有机碳密度可能

不变或者降低(Pouyat et a1．，2009)。

1．5城乡耦合系统碳相关生态服务研究

生态系统服务是生态系统给人类提供的各种惠益(MA，2005；Carpenter etaL，

2009)。千年评估框架中的生态系统服务包括供给服务、调节服务、文化服务和支

持服务(MA，2005)。千年生态系统评估以一个全新的框架分析和理解环境变化

对生态系统和人类福祉的影响(Carpenteret aL，2009)。评估报告指出随着世界人

口及其消费的增长，人类对生态系统服务的利用不断扩大，使得全球生态系统提

供的三分之二的各类服务已经呈现下降趋势。因此，正确评估不同人类活动影响

下生态系统服务和负服务的净价值(Birch et aL，2010)，理解城乡耦合系统中的结

构．过程一生态服务之间的关联机制及其综合的社会经济效应(Kenward et a1．，

2011)，对于可持续管理生态系统服务功能十分必要。

在城乡耦合系统中，人类活动的类型和程度(如·}夹变量和慢变量)将直接影

响生态系统服务的长期供给和恢复力(CarpenteretaL，2009)。将人类的获益与生

态系统的结构和功能(如元素循环)相联系，可以充分和完整地量化人类决策的

正负效应，并作出合理的经济价值评估(Compton etal．，2011)。尽管陆地生态系

统碳储存常常更多与气候变化相联系，但植被生物量和土壤的碳有益于一系列生

态系统服务的供给(Stringeretal．，2012)。如土壤有机碳含量提高有助于改善土壤

结构的稳定性和保持能力(Holm et aL，2003)，其分解又能够维持营养循环和土

壤肥力(Scholes etaL，2009)。城乡耦合系统碳库和碳流的变化属于生态系统结构

和过程的物理变化，会造成生态系统所提供服务(如供给和调节服务)的变化，

进而影响到人类从生态系统中得到的惠益(Stringer etaL，2012)。评估受到碳库或
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碳流变化影响的生态系统服务和服务对于理解生态系统服务间的权衡与协同，人

类生活质量变化(Stringer et a1．，2009)以及人类管理活动的转变对生态系统功能

和服务的影响至关重要(Caride etal．，2012)。考虑生态系统服务和负服务的成本

收益分析可以为城乡耦合系统中人类制定管理的措施和决策提供重要信息，因为

并非所有增加碳库(汇)的人类活动或管理所付出的成本都能得到更多的生态系

统服务的回报(Reynolds，2012)。更好地发挥城乡耦合系统为人类提供的生态服

务需要在满足潜在碳服务的提供者的利益，即提高土地生产力的前提下去制定相

关的管理措施和活动，以获得经济和环境效益的双赢。

1．6本研究的科学问题、日的和意义

在人类的修饰、干扰活动甚至是主导作用下，城乡耦合系统的碳循环不再仅

仅由生物驱动，而是越来越强地受到社会经济和政策的影响(常杰和葛滢，2010；

Ciais et a1．，2007；Davis and Caldeira，2010)。目前已经有越来越多的研究证实贸易

促进碳在区域和全球范围内的流动(Davis and Caldeira，2010)。城市化作为全球

环境和碳循环变化的一个重要驱动力(Pataki et aL，2006；Kaye et a1．，2005)，也将

在城市地区以外更广的地域上改变或修饰陆地生态系统碳平衡(Churkina，2008)

与人类的定居环境(Churkina et a1．，2009)。城乡耦合系统中生态质(森林或草地)

向生态器(农田)或生态核(城市)的转变在满足人类对生态系统服务需求的同

时，也将改变原来的碳循环路径和强度，达到一个新的碳平衡并伴随着正面和负

面的环境影响。这愈来愈彰显出进行人类经济社会因素影响下碳循环研究的必要

性。由此，本研究提出以下科学问题：

(1)城乡耦合系统中生产、分解、人居和生命支持子系统间的碳流路径与强

度及各子系统的碳固定如何?

(2)城乡耦合系统人类活动如何影响碳平衡?

(3)人类主导碳循环的自然．社会．经济影响因素是什么?

(4)人类主导的碳循环所带来的生态服务如何?

针对以上科学问题，本研究以中国这个经济快速发展，城市人口迅速增加的发

展中国家为例，研究城乡耦合系统中生产．分解一人居系统的耦合碳循环。由于中

国是世界人口最多的国家(Piao et a1．，2009)且已成为世界最大的C02排放国
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(Gumey,2009)，因而中国陆地生态系统在全球和区域碳循环中扮演的关键角色

近年来受到广泛关注(Piao et a1．，2009；Tian et aL，2011)。随着中国快速的工业

化进程和剧增的能量需求，由化石燃料燃烧，水泥生产和土地利用改变带来的人

源C02的排放速度还在加快(Gumey,2009；Piao et a1．，2009)。同时，中国具有

从寒温带到热带、从湿润到干旱的不同气候带，也具有东中西经济水平不同的区

域，为分析不同气候条件和经济水平下城乡耦合系统中不同类型子系统碳循环提

供良好素材。

本文研究目的包括：

(1)揭示城乡耦合系统中生产、分解、人居的碳平衡特征，估算人类主导下

各子系统的碳流的强度和路径以及碳积累大小；

(2)以食物生产系统集约化、传统污水处理系统的替代和城市化三个典型的

人类活动带来的转变过程，揭示城乡耦合系统中人类活动如何影响碳平衡；

(3)阐明在城乡耦合系统中食物生产集约化、传统分解途径替代以及城市化

过程中碳平衡的自然一社会．经济影响因素，并分析每种途径的社会经济可行性；

(4)以食物生产系统集约化、传统污水处理系统的替代和城市化三个典型过

程为例，评估在人类不断增长的对食物、污水处理和城市居住的需求驱动下，城

乡耦合系统中人类主导的碳循环所带来生态服务变化。

通过上述研究工作，本研究有助于认识对城乡耦合系统中不同功能(生产、

分解和人居)子系统的碳流路径和强度以及碳积累大小：有助于理解食物生产集约

化过程中的协同途径：提高食物供给、减排碳以及提供其他生态系统服务；有助

于理解污水处理过程中的协同途径：处理污水、废氨生产生物能源、减排碳及提

供其他生态系统服务；有助于理解城市生态系统碳循环和自然生态系统的异同；

通过研究城乡耦合系统中驱动碳循环的自然和社会经济影响因素，将为未来制定

如何实现经济．生态．社会三赢的可持续发展提供科学理论依据。
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2研究方法

2．1方法论

2．1．1城乡耦合系统的物理边界

本文城乡耦合系统的研究在空间上以中国行政边界为水平边界考虑其内部子

系统的碳循环过程。在垂直方向上，我们将地面以上1000米定为上边界，因为此

高度以上大气中C02和cH4等气体浓度的增加才会造成温室效应(IPCC，2006)。

同时，我们认为下边界为岩层表面，其以上的土壤层和地下水均在系统内(Baker

et a1．，2001；Gu et a1．，2009)。在这样垂直方向定义下，燃烧，生物分解中的化学过

程与渗漏和水平流失的物理过程均属于碳输出。此外，所有化石燃料、矿石的采

掘系统由于主要是在岩石圈活动，超出本研究定义的范围，均不在本研究城乡耦

合系统内。

图2．1城乡耦合系统碳循环黑箱。纵向箭头表示碳固定和碳排放，横向箭头表示碳输入(固

态)和输出(固态或液态)

Figure 2．1 Black box of carbon cycle in urban and rural coupling．Vertical arrows represent carbon

fLxation and emission，horizontal arrows represent carbon inputs(solid)and outputs(solid or liquid)

城乡耦合系统的碳循环从固态碳(如化石燃料和矿石)通过人类搬运作用输

入系统，气态碳(C02)则通过光合作用进入系统，进入系统的碳通过燃烧、生

物呼吸、水平地表流失和垂直淋溶等途径输出系统外(图2．1)。在系统层面上，

需要人为从外部输入含碳物质和能量(化石燃料作为辅助能燃烧)用以维持系统
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的正常运转，在此过程中会产生相应的碳排放。然而，对于系统内部碳循环过程

只能采用黑箱的方法进行计算(Kaye etaL，2006)，只考虑系统本身与其他子系统

和外部空间之间的碳流动情况。根据上述定义，系统碳输入包括：1)光合作用，

即生物体(植物，藻类和某些细菌)在可见光照射下利用叶绿素将COz和水转换

为有机物并释放O：的过程；2)人为输入，包括化石燃料和含碳矿石的采掘输入．

系统的碳输出则包括化石燃料燃烧、有机物分解以及生物质焚烧等将碳输入到大

气层，作物收获进入加工系统，地表水平流失进入地表水系统和垂直淋溶进入地

下水系统。

2．1．2城乡耦合系统结构

基于以上定义，我们将城乡耦合系统从功能上分为生产，分解、人居和生命

支持四类功能子系统(图2．2)。生产和分解是生态系统中最基本的功能，人居系

统是人类居住和活动的场所，生命支持功能子系统则是以上三个功能子系统生存

的基础。其中，生产功能子系统可分为生物生产和工业生产两类：生物生产系统

包括森林、草地、农田、畜牧和水产子系统。生物生产系统中，农田受到人类的

主导程度最为强烈，与人类消费之间的关系最为密切。同时，农田子系统又具有

光合作用等生物碳固定过程。因此，本研究中我们主要以农田子系统为代表研究

生产子系统碳平衡，其仅指栽培各种农作物以及取得植物性产品的生物生产系统，

其水平边界设定为农田子系统与周边环境的相邻界面，如周边林地和人为修筑的

田垄。

分解子系统中，我们以污水处理厂和垃圾填埋场这两项主流的分解系统为代

表研究其碳平衡，污水处理厂指用于消减污水和废水中污染物的人工强化处理场

所，垃圾填埋场是指采用卫生填埋方式下的垃圾集中堆放场地。它们的水平边界

均人为建造，如厂房，围墙等。人居子系统即人类居住区，指城市和乡村中人类

居住和活动的场所，如各类住宅和商用建筑，道路等基础设施，其水平边界比较

模糊，如城镇建成区即指不透水层蔓延涉及的区域，而乡村中即为人类活动场所

与农田，森林和草原等生产子系统交界处。生命支持系统包括近地面大气、地表

水和地下水子系统以及城市绿地生态系统。
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图2．2城乡耦合系统子系统结构和碳循环过程。框中实线箭头表示各子系统之间的碳流，虚

线箭头表示各子系统输出到生命支持系统中

Figure 2．2 Carbon cycle and sub—system structure in urban and rural coupling．Sold arrows within

the system boundary indicate the carbon exchange between sub—systems．Dotted arrows represent

carbon outputs into life—support system

城乡耦合系统的碳循环过程在垂直方向上从农田等生物生产系统的光合作用

开始，而水平方向上则是从人类输入的含碳原料和燃料开始，这类似于自然生态

系统中水平径流或动物移动带来的碳输入(Chapinet a1．，2012)。通过生物生产子

系统的净初级生产，其中可食用部分(如粮食和畜禽产品等)直接输送给人居系

统进行消费，而其余则直接在生物生产子系统间进行利用(秸秆还田或用作饲料)

或被运输到工业生产系统进行深加工(如棉花、麻类等)后再进入人居系统(图

2．2)。与此同时，来自系统外部输入的含碳原料(如矿石)以及化石能源也被输

入工业生产系统进行加工后再进入生物生产系统(如化肥)或者人居系统(如塑

料，家具)。输入人居子系统的碳经过人类消费会输入分解子系统进行储存(垃圾
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填埋)或分解(污水处理)。此外，也会有小部分的碳(人类排泄物)从人居子系

统循环回用到生物生产系统。生命支持系统成为以上碳过程的基础，同时也受到

它们碳输出的影响。

生物生产和工业生产子系统能够将输入系统的有机碳或无机碳转化为食物或

者含碳的农业和工业产品，从而为人类供给能源，食物和营养，生活用品以及服

务。分解子系统将废碳进行处理并消除其环境污染，如将污水中有机污染物氧化

为C02。人居子系统将人类居住区主要是消费碳产品，生物源碳产品被人类食用

后呼吸和排泄掉，生物源和化石燃料源的日常用品和建筑材料等会被储存起来。

城市绿地生态系统虽然和人居系统在空间上重叠，但属于生命支持系统，起到为

城市人类提供景观美学和小气候调节的作用(Pataki et aL，2011)。与原生态系统

不同的是，以上所有人类主导的碳循环过程都必须有系统外输入的化石燃料能量

的维持和驱动，因而会伴随着碳循环过程向大气排放大量C02。

本研究中子系统的含义与传统意义的生态系统概念类似，但是不完全等同。

如城市生态系统是指具有高人口密度(>18人kma)和高人口数量(．总人口>

50000)，或者城市设施占据很大比例的陆地表面。对某些生态学研究，也包括郊

区和人口密度稍低的地区，这些地方和城市核心有着很密切的能量和物质交流

(Kayeetal．，2006)。在本研究中城市生态系统则与生产，人居和分解子系统皆有

物理空间上的位置重叠。为研究自然源和人类源因素对城乡耦合系统碳循环的影

响，后文分析时会基于传统生态系统的定义和本文在功能上的划分将所有子系统

边界进一步明确。

2．1．3源_库．流理论和质量平衡法

源．库．流理论从网络节点的相互关系发展而来(Rocco etaL，2010)，认为“源”

是植物合成-9输出光合产物的组织或器官，类似于城乡耦合系统中的生产系统；

而“库”是利用或贮藏同化物的组织或器官，类似于城乡耦合系统中的人居和分解

系统。“源”的光合性能往往是产量的限制性因素，“库”接纳同化产物的能力间接

决定着作物的产量，而转运到“库”中物质的量大小则是由它们之间的转运能力，

即“流”的能力决定。在人类主导的城乡耦合系统中，人类的搬运活动(如农作物

运输)，人类修饰和主导下物质的化学反应(如土壤微生物分解，化石能源燃烧等)
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等过程充当着“流”的角色，决定着各子系统之间的碳流强度。源．库．流理论可以

用于分析城乡耦合系统中碳输入，系统内流动路径及碳输出等过程。而质量平衡

法则可以针对整个城乡耦合系统或者其中某一个子系统，定量分析碳输入，输出

以及积累之间的关系，从而确定一个系统是碳源还是碳汇，以及碳流的强度。本

研究参考Baker et a1．(2001)、Kaye et a1．(2006)和Gu et a1．(2009)对氮循环研究所采

用的系统功能划分以及质量平衡计算体系来分析碳在中国城乡耦合系统中的平衡

现状以及流动路径。根据不同系统之间生物地球化学的物理和化学原则的一致性，

质量平衡法基于质量守恒原理，认为人类主导的城乡耦合系统和自然生态系统类

似，其内部子系统间，系统与环境的物质流和能量流是平衡的(Kaye et a1．，2006)，

该方法在生物地球化学循环领域中关于碳循环的研究中大量使用(Alperin and

Hoehler,2010)。外源碳通过光合作用，化石燃料和含碳原材料等三种路径进入系

统。大部分进入系统的碳通过燃烧作用释放进入大气碳库，其余的碳流会通过人

类修饰或主导作用在各子系统之间流动，如农作物收获，粪便还田，工业产品消

费等。碳在系统中的积累按照系统本身碳库的年际变化率或者系统碳输入输出的

差值来计算。质量平衡法的优点是系统边界清晰，在运算时不容易重复计算，但

其忽略了各子系统之间的动态平衡以及各系统内部与系统边界之外的碳排放联系，

无法反映该系统地环境的环境影响。

2．1．4生命周期评估法

根据国际标准化组织IS014040的定义，生命周期法是评估一个人工生态系统

整个生产活动，即输入一加工．运输．使用一再循环．终废物处置整个过程的潜在环境

影响的方法(ISO，2006；Guinfe et a1．2011)。在人类主导的生态系统中，往往有人

为的外源性的物质和能量的输入，这就伴随着如生产原材料、使用机械、加工产

品、运输、维护和运行，废弃物再循环和最终的废物处置等过程(Gelfand etal．，

2011)。利用生命周期法评估人类修饰或主导下生态系统对环境的影响，可以克服

传统自然生态系统研究中环境评估的局限性。本研究利用生命周期法评价人类修

饰或主导下的一个典型生产、分解与人居系统的输入、输出及其对环境的潜在影

响，即在质量平衡法基础上，测量整个城乡耦合系统或各子系统边界外与该系统

相关的人类生产、消费和运输活动中涉及到碳通量并进行碳元素(Westand
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Marland，2002b)和能量消耗(Campbell，et a1．2009；Tsao et a1．2012)的全过程分

析，可以为下一步进行生态系统服务的成本收益分析和社会经济可行性提供基础

(Zhang etaL 2010a)。

2．1．5整合分析法

当大量独立的科学研究围绕同一类似科学问题展开的时候，往往可能得出不

同甚至相反的结论，于是仅考虑单个研究的结果难以得出科学客观的结果．因此，

需要一种的综合分析方法来利用这些有差异、多来源的研究结果。整合分析法即

是这样一种综合的评价方法，它对一系列针对相同或相似科学问题的相互独立研

究结果进行定量分析，分析各研究结果问的差异大小和特征，从而得到更加精确

的结论。自心理学研究使用“Meta analysis”-N以来(Glass，1976)，该方法在社

会学、经济学和医学等多个学科领域得以应用。在上世纪90年代该方法被引入生

物进化学和生态学(Osenberg et a1．，1999；Gurevitch et a1．，2001)研究并得到迅速

的发展。在当前人类活动强烈改变全球生物地球化学循环的背景下，不同的单个

研究对气候变化和人类活动影响的结论具有很大的空间和时间差异，特别是在具

有较大尺度的碳循环研究领域(Guo and Oifford，2002；Aldhiko，2011)。整合分析

的一般步骤包括科学问题的提出、多来源数据的收集和整理、数据的分类分析和

结论的得出。针对人类修饰或主导下的城乡耦合系统碳循环研究，本文通过文献、

统计年鉴和相关科学报告搜集的多来源数据建立数据集，然后根据科学问题对不

同来源的数据进行分类甄别，再通过系数转换或者统计方法对已有数据进行综合

分析。整合分析的优势在于通过增大样本数量改进或提高统计学结果的可靠程度，

最大程度减少不确定性，量化各独立研究结果的平均水平，保证综合分析所得结

论的客观可信。

2．2研究方法概述

2．2．1野外调查和采样

针对城乡耦合系统生产、分解、人居和生命支持子系统，本研究选取三种典

型的系统：塑料温室农业，人工湿地和城市建成区分别进行碳循环所需数据的野

外调查研究：
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塑料温室农业的野外调查包括土壤，蔬菜样本和农业耕作信息的收集，其原

则是在已有文献研究基础上对温室农业发达地区的数据进行验证，对缺乏数据的

地区进行补充。设置温室样地时需保证每个样地至少有10个以上塑料温室结构，

并在附近(至少间隔10米)以露天传统蔬菜地作为成对比较(Wangetal．，2011)。

每个样地设置五个重复取样点按照四分法进行土壤取样，土壤取样深度为0-20cm

和20．100cm。全国23个野外取样地(分别位于河南、河北、山东、黑龙江、辽

宁、云南、江苏、浙江、湖北、上海、广东、四川、贵州省)共获得82对有效土

壤样品。植物样品选择黄)Ⅱk(Cucumis sativus L．)，西红柿(Lycopersicon esculentum

Mill．)，菜椒(Capsicumfrutescens L．var．grossum Bailey)和茄子(Solanum melongena

L-)等四种主要蔬菜品进行采样测定。这四种蔬菜产量占中国全部蔬菜产量80％以

上(FAOSTAT,20LO)。每个样地取5个lmxlm的重复样方对蔬菜的收获部分和非

收获(如根、茎等)分别采样。收获部分在作物成熟期取样，非收获部分在作物

的最大生物量时取样。此外，在调查过程中记录塑料温室农业及其附近传统蔬菜

地的管理措施信息(如轮作，有机肥与无机肥使用量，塑料薄膜使用量等)；

人工湿地的野外取样同样包括植物和土壤样本。在设置的5个实验人工湿地

(分别位于浙江杭州、东阳、舟山和宁波)中，我们建造12个2．0x2．5m的单一

种植区块，并选择30个具有较高生物量产量的物种，每个地块都输入生活污水。

所有植物在2006年被移植栽种，每平方米10棵苗，初始高度为20—30cm。2007

年9月夏季时我们对所有区块从基质表面5 cm处收割植物。收割地上生物量时，

为避免边缘效应，我们采用LIND草地实验的方法，在每个区块中划出一个0．5x2．0

m的条带(Tilman et a1．，2006 o我们将收获的植物按物种进行分类，并根据植物

杆数按比例随机取样，在现场称5株植物样品的鲜重，然后取部分样品带回分析。

人工湿地基质采集样方和植物相同，在每个小区采用五点法采集0-30cm基质样

品混匀后带回实验室做后期处理。此外，我们在调查过程中收集人工湿地生物能

源生产过程的原始数据及邻近污水处理厂在污水处理过程中的能源消耗数据；

城市绿地生态系统的取样主要是对城市绿地的植被信息进行采集，本研究按

照人口规模大小设置16个城市进行调查取样。样地野外调查信息包括乔木物种、

胸径(即离地1．3 m处树干直径)、基径(树木地面上5cm高处树干的直径)、株

高(地面到树冠顶部高度)、冠幅；灌木种类、高度及覆盖面积；草本种类、覆盖
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面积和高度等。调查记录表中项目还包括调查时间，地点经纬度，以及取样地内

的绿化养护管理数据信息，如浇水、施肥、病虫害防治、修剪频率(次／年)和方

式等。对于园林废弃物，我们在样地内用直接称量不同种类植物(乔木，灌木和

草本)的叶和茎鲜重，再将样品带回实验室进一步处理。同时，我们还对主要的

乔木进行过树木年轮中心的钻芯取样，主要为通过测量城市生态系统中树木年轮

的宽度变化来反应树木的年均径向增量，钻取完树木年轮芯后我们记录样条的方

向性和采样地点等信息并带回实验室处理分析。

2．2．2实验测定

塑料温室农业土壤样品采回后风干按照重铬酸钾(K2Cr207)水浴法测定其有

机质含量(Cheng etal．，2007)。蔬菜样品采回后在650C下烘干72h至·匣重后称取

其干物质重量以测定各种蔬菜的含水率和收获系数。接下来，将烘干的蔬菜样品

在于微型球磨仪(Fritsch Gmbh，Germany)中粉碎，再采用全自动元素分析仪(Vario

ELElementAnalyzer,Elementar,Hanau，Germany)测定蔬菜的碳含量。所有蔬菜样

品参数分为收获部分和非收获部分进行计算，根、茎等均被当作非收获部分，取

其平均值来代表。人工湿地的基质样品采回后在实验室自然风干一周，经人工去

除可见的活或死根后在烘箱中800c经48h烘干至恒重，然后放入马福炉中在5500C

下烧12h，样品中有机质的含量由燃烧损失重量来计算(牛晓音等，2002)；植物

样品则在105。C下杀青60分钟后再用650C下烘干72h至恒重并称量，然后按比

例算出整个2．0x2．5m区块的植物生物量。城市绿地中不同植物(乔木，灌木和草

本)的样品按照以上方法烘干后称重并换算含水率，然后再计算样地中产生园林

废弃物的总干重。年轮条则用砂纸打磨抛光处理后进行扫描，再用数码尺测定其

最外三层年轮宽度，然后借助异速生长方程计算出生物量年增量(Kaye et a1．，

2005)。

2．2．3年鉴文献数据搜集

为了计算中国城乡耦合系统的碳平衡，我们收集整理2009年全国的基本信息

数据和碳循环过程的数据，用以构建全国尺度上人类主导的城乡耦合系统各子系

统之间的碳平衡情况。然后，针对生产、分解、人居和生命支持子系统中的典型
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代表：塑料温室农业，人工湿地和城市生态系统，收集其基本信息和碳循环过程

数据，用以衡量三类子系统的转变对其各自碳平衡的改变。

2．2．3．1基础信息数据

针对全国城乡耦合系统碳循环收集以下数据：

1)农田子系统相关数据：农作物产量(包括谷物、豆类、薯类、棉花、油料、

麻类、甘蔗、甜菜、烟叶、蚕茧、茶叶、水果、瓜类(果用瓜)、蔬菜(含菜用瓜)

等，国家统计局，2009)，农作物收获系数(Piao et a1．，2009)、作物秸秆利用方

式(包括焚烧、饲料、还田、生活燃料以及工业原料，高祥照等，2002；MOA，1998；

Zeng et a1．，2007；Liu et a1．，2008a)，农药和化肥使用量(国家统计局，2009；中

国农业年鉴编辑部，2009)，农用塑料薄膜和柴油使用量(中国农业年鉴编辑部，

2009)，尿素和碳酸氢铵所占比例(周和平，2004)，土壤侵蚀量(孙新章等，2007)。

2)畜牧子系统相关数据(国家统计局，2009；中国畜牧业年鉴编辑委员会，

2009)：肉类(禽肉、兔肉、牛肉、牛肉、羊肉、猪肉)，奶类、蜂蜜和禽蛋的产

量，存栏量和出栏量(鸡，鸭、鹅、牛、马、羊、驴、骡、兔)，畜禽粪便等排泄

物的还田量(黄鸿翔等，2006)，畜牧化石能源使用量(国家统计局，2009)。

3)水产子系统相关数据(国家统计局，2009)：水产品产量(鱼类、虾蟹类、

贝类、藻类等)，海水和淡水产量比例，养殖与天然捕捞比例，水产化石能源使用

量(国家统计局，2009)。

4)工业子系统相关数据(国家统计局，2009)：主要工业耐用产品产量(塑

料，木材，钢材，生铁，白彦锋等，2009)，制造业和电力、煤气生产和供应业的

化石能源消费(原煤、焦炭、原油、柴油、煤油、汽油、燃料油、天然气、液化

石油气、电力等)。

5)人居子系统相关数据(国家统计局，2009)：人口数据(人口，城市农村

人口比例，各年龄段平均体重等)，人类消费数据(城市和农村居民粮食，畜牧类

产品和水产品消费，工业产品消费，生活用化石能源消费等，翟凤英等，2005)，

人类生活数据(城市和农村居民粪便排泄物处理方式，生活垃圾处理方式等，姜

华和吴波，2008；国家房屋和城乡建设部，2009；国家环保部，2009)，新增住宅和

及其比例，家具和建筑结构木材消耗强度及平均木材容积(朱超等，2012)。



浙江大学博士学位论文 研究方法

6)分解子系统相关数据(国家统计局，2009)：生活垃圾清运和处理量，垃

圾填埋率、堆肥和焚烧率，建筑施工面积，建筑垃圾(钢材和木材)产生量(You

etal．，2011)，污水COD处理量，污泥产生率(黄亚军，2003；顾启峰和乌兰，2006)。

针对塑料温室农业，我们搜集1994年到2007年之间发表的有关土壤的文献

共有842篇，并基于以下原则筛选土壤有机质和容重数据：(1)对塑料温室或传

统农业有0-20cm的数据；(2)在同一取样地点有成对的温室一露天数据。最终，

建立一个来自106篇文献包括555个成对样本的数据集。189个塑料温室和传统

露天种植的蔬菜经济产量的数据来自成本收益汇编(国家发展计划委员会，2006)。

此外，农业生产过程化石燃料使用的数据(如钢材产量)来自年鉴或文献。

人工湿地植物的全球范围内年生产力的数据来自不同文献，我们遵循以下四

个标准来筛选符合需要的相关研究，这些数据同时包括：(1)地上生物量产量；

(2)植物物种；(3)氮负荷率；(4)水力模式。最后我们从全世界500多篇已发

表的文章中筛选出52项符合这些标准的人工湿地研究。此外，我们从全球文献中

收集在人工湿地和污水处理厂污水处理过程中CH。和N20的排放数据。

对于城市绿地生态系统，我们搜集现有关于中国城市土壤和植被的文献，结

合已有野外调查工作从53个有土壤数据的城市和40个有植被数据的城市确认出

16个同时包含土壤数据(有机质与容重)和植被(生物量或NPP)数据的城市，

建立数据集。同时，搜集这16个城市的建筑施工面积，农村和城市人均住宅面积，

建筑水泥消耗量和水泥密度，百户成套家具拥有量，生活垃圾清运量，建筑垃圾

(钢材和木材)产生量(You et a1．，2011)，污泥产生率(黄亚军，2003；顾启峰

和乌兰，2006)，污水处理量等基础信息(国家统计局，2009)用于人居子系统碳

库的计算。

2．2_3．2碳循环过程信息

碳循环过程的信息是指碳相关的一些含量系数，例如农作物收获和非收获部

分的含碳率，土壤有机质含碳率等，这些数据结合基本信息数据就可以得到具体

的碳储量和碳流。系数的来源主要是同行审议的科研论文，也有少部分来自实验

测定或者政府和科研机构的检测报告。

计算中国城乡耦合系统碳平衡所需系数数据包括以下几项：1)农田子系统相
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关数据：各种作物收获部分的含碳率，秸秆含碳率，土壤有机质含碳率，化肥含

碳率。2)畜牧子系统相关数据：各种畜禽产品的含碳量，畜禽年排泄物有机质含

量。3)水产子系统相关数据：各种水产品的含碳率。4)工业子系统相关数据：

各种工业产品(钢材，生铁，塑料，木材等)的含碳率，各种化石能源(原油，

原煤，焦炭，天然气等)的含碳率或者二次能源(电力)的碳排放当量。5)人居

子系统相关数据：人类排泄物有机质含量，人类食物摄入含碳率，单位混凝土固

定C02率。6)分解子系统相关数据：污泥含碳率，建筑垃圾和生活垃圾含碳率

等。具体的引用数据会在以后数据计算方法中给出。

对于温室农业碳平衡计算，系数数据包括：土壤有机质含碳率，蔬菜收获和

非收获部分含碳率，农业生产过程中单位原材料生产的碳排放率，或者单位能源

消耗(如运输，机械)的碳排放率。人工湿地的碳平衡系数数据包括：人工湿地

不同植物种含碳率，基质中有机质含碳率，生物能源生产过程中消耗化石燃料的

含碳率，污水COD消除释放的C02。城市城市生态系统碳平衡计算中系数数据

包括：土壤和植物有机质含碳率，家具木材含碳率，单位混凝土固定C02率，建

筑垃圾和生活垃圾含碳率，污泥含碳率。

2．2．4统计分析

本研究所有数据的统计分析使用SPSS for Windows(SPSS，Chicago，IL，USA；

version 16．0)软件在0【=o．05水平检测统计的显著性。所有数据均采用

Shapio—Wilkstest进行正态性检验，若不具正态分布则需要做相应的数据转换。数

据初步的处理包括Excel录入和平均值，标准差的计算。自测实验数据和收集数

据之间，不同实验处理之间的差异用独立样本t检验进行差异统计分析，然后再

进行整合分析。若有三个以上处理，则使用一般线性模型GLM(General Linear

Model)下的单因素方差分析(ANOVA)中的S-N．K和Tukey方法完成。所有的

相关关系分析采用最小二乘法的线性或非线性回归分析完成。
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3城乡耦合系统碳循环：中国案例

3．1引言

当前许多涉及人类活动影响的碳循环研究主要集中在对单一功能系统碳循环

的度量上，如农业生态系统(Ceshia etal．，2010)，畜牧业系统(Beaucheminet a1．，

2010)和城市生态系统(Marcotullio et a1．，2012；Mohareb and Kennedy,2012)，尽

管目前国家和大陆尺度的碳平衡研究已经日趋完善(Pacala etal．，2001：Janssens et

a1．，2003；Stephens etal．，2007；Piao etaL，2009)，但这些碳平衡研究关注焦点主要

在森林和草原等自然生态系统碳平衡，其中关于人类活动修饰或主导下的碳平衡

部分仅限于农田子系统和化石能源燃烧。尽管当前研究已表明，城乡耦合系统中

森林、草地和农田等的碳汇仅占化石燃料碳排放的9．3％(图3．1，Piao etal．，2009)。

?
1-
h
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叻
卜
√

蜊
骥
烬
誉

图3．1中国城乡耦合系统2008年碳汇和化石燃料燃烧碳排放对比。其中碳汇均以负值表

示(数据来自Piao etal．，2009)

Figure 3．1 Carbon sinks and carbon release from fossil fuel burning in urban and rural coupling of

China in 2008．Carbon sinks are denoted with negative values

然而，在大尺度上对城乡耦合系统中人类主导的碳循环过程仍不明确，特别是不

同功能的子系统(如生产、分解和人居)之间碳流的路径和强度鲜有研究。明确

4l
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城乡耦合系统中人类主导下的碳循环路径与强度可以为进一步研究人类社会经济

活动对各功能子系统中碳流和碳库的影响提供科学依据。

基于第2章定义的子系统类型和边界，本文构建了中国城乡耦合系统的碳循

环(图3．2)。由于森林和草地生态系统受人类干扰程度小于农田，由人类主导的

～

‘t萋 t． t‘
■■ _

≯一一爻：一[一农田 一——一一 人居 一J■■■_

一—丌一水产一j喝_ 一一碳出口一’

一 _十 。2二：畜牧

l

图3．2城乡耦合系统系统碳循环示意图。外虚线框表示系统边界，黄色代表生产系统，红色

代表人居系统，绿地代表分解系统，蓝色代表生命支持系统。化石能源均用粗箭头示意

Figure 3．2 Schematic ofcarbon cycle ofurban and rural coupling．Outer dotted box represents

system boundary．Yellow／red／green／blues boxes stand for production，human settlement，

decomposition and life-support systems．Fossil fuel carbon fluxes are denoted with thick arrows

碳流路径较单一，强度也较小(如畜牧养殖仅有30％在牧区，剩余均在农区，谷

保静，2011)，畜牧水产业主要利用农田子系统的光合产物进行再生产。因此生物

生产功能子系统中我们以农田为典型代表研究其与其他子系统之间的碳流关系，

而其他生物生产子系统仅给出主要的和人类相关的碳流。

工业子系统(本研究中指制造业和电热能的供应业)利用系统外部输入的含

碳原料、生物生产系统的光合产物或大气C02，再以化石燃料提供能源进行加工

生产，其内部过程繁杂且涉及过多化学反应和碳不同形态产物的转换(Olah etal．，

2011)，因此本研究仅考虑它与其他子系统的相互碳流的交换，而将其本身看作黑

箱，不计算其内部的碳平衡过程。分解功能子系统系统以污水处理厂和垃圾填埋
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场为例。人居子系统中包括城市和乡村的人造环境(如住宅和商用建筑，家具等)

和人类本身。生命支持系统包括近地面大气、地表及地下水系统和城市绿地系统。

其中，城市生态系统在空间上耦合作为生命支持系统的城市绿地和人居子系统中

的城市人居系统。由于对于城市绿地的全国尺度研究仍然有限，因此在本章我们

计算人居系统碳循环。城市生态系统碳循环会在以后的章节中进行讨论。所有的

主要碳流和碳积累都基于2009年的数据利用质量平衡法进行计算。此外，我们还

将与不同功能子系统运行过程相关的化石能源造碳排放计算进来，进而得到每类

系统的生命周期碳平衡。

3．2城乡耦合系统碳循环计算方法

3．2．1生产子系统碳平衡计算：以农田为例

本研究中生物生产系统中的森林和草地子系统在之前研究中已得到广泛关注

(Piao etal．，2009)。由于仅关注人类主导的碳循环，本研究仅考虑这两类系统中

由人类活动带来的碳流，如森林通过工业系统为人类提供木材，草地主要通过畜

牧业系统为人类提供肉奶产品等。由于以农田为生产系统的典型代表，对于工业

子系统本研究仅考虑其和农田与人居子系统之问的碳流及其自身化石能源燃烧的

碳排放。事实上，畜牧子系统中的牛等家畜还会产生cH4等温室气体，进而贡献

温室效应(McMichael et a1．，2007)。但由于不是本研究关心的焦点，我们忽略该

部分碳排放。

基于质量平衡法，农田生态系统碳输入包括农作物总净初级生产力(NPPT)

和外部输入肥料的碳含量(CF)；系统碳输出包括土壤呼吸(Rh)，作物的年收获

量(NPPH)和秸秆(NPPR)，土壤侵蚀的水平流失(CE)。在其他的一些微小的

碳流(如可溶性有机碳淋溶，易挥发有机复合物等)可以被忽略的情况下(Kutsch

et a1．2010)，即可以计算出农业生态系统的有机碳的积累(或损失)速率(NEP)

(Chapin et aL，2006；Ceschia et aL，2010)，这里以输入系统的碳流为正进行计算：

NEP=NPPT+CF-Rh-NPPH—NPPR—CE 公式(3．1)

由于农作物多为一年生，故NPPT为作物收获部分和非收获部分(秸秆)之和

(Piao etal．，2009)：

NPPT=NPPH+NPPR 公式(3．2)
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其中，NPPH可以通过统计年鉴中作物的经济产量(EH)，对应作物含水率(W)

和作物含碳率(CH)换算得到，NPPR则通过作物的经济产量，含水率，草谷比

(SGR)和秸秆含碳率(CR)换算得到：

NPPH
2 EH×(1-W)×CH

NPPR=EH x(1·W)×SGR×CR

公式(3．3)

公式(3．4)

所有的农作物收获部分主要由4个去向：人类食物消费，畜牧业饲料，水产

业饲料和工业原料。由于我国粮食基本自给自足或者处于略微不足的状态，因此

本研究中不考虑农田子系统的碳出口。为便于完整估算碳平衡，本文假设所有的

可使用粮食产量先满足人类消费，剩余的再满足畜牧水产业的需求。用于工业原

料的作物主要指棉花，麻类，蚕茧和烟叶等。作物经济产量，作物含水率，作物

和秸秆的含碳率见表3．1。

表3．1作物含水率、收获和非收获部分含碳率(％)及草谷比

Table 3．1 Carbon concen打afions of crops and straws．water content of crops and the s仃aw—grain

ratio

作物 收获部分含碳率 非收获部分含碳率 作物含水率 草谷比

谷物

豆类

薯类

棉花

油料

麻类

甘蔗

甜菜

烟叶

蚕茧

茶叶

水果

瓜类(果用瓜)

0．39

0．40

O．39

0．40

0．40

0．45

0．42

0．39

0．45

0．45

0．45

0．45

O．45

0．46

0．45

O．42

0．39

0．43

0．45

O．42

O．42

0．45

0．45

0．45

0．45

0．45

44

0．13

0．13

0．77

0．08

0．09

0．13

O．13

O．75

O．08

0．17

0．07

0．83

0．93

1．44

1．30

0．50

1．61

2．00

1．70

O．80

0．45

1．00

-

-

-
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蔬菜(含菜用瓜)

注：“．”代表无此项数据；数据来源：Piao et a1．，2009；Huang etal．，2007；张福春和朱志辉，1990；

高祥照等，2002．

作物非收获部分(秸秆)主要有五个去向，分别是秸秆还田，畜牧业饲料(秸

秆氨化)，生活能源(主要是农村生活用能)，工业原料(秸秆造纸)以及焚烧等

(MOA，1998；Zeng et a1．，2007；Liu et a1．，2008a)。作为农田生态系统，其长期年

积累率实际上就是土壤的有机碳增量(Smithetal．，2010)，因此这里我们采用Piao

etaL(2009)对中国农田年均碳积累的估算数据。cE采用孙新章等(2007)对中

国农田土壤侵蚀的估算值。C，包括工业化肥和有机肥。其中，有机肥来源主要有

四个：秸秆还田，畜禽粪便还田，人类排泄物还田，垃圾堆肥。其中人类排排泄

物和垃圾堆肥将在后面两个子系统的计算中体现。秸秆还田实际上是上一年(即

2008年)农作物秸秆的输入，而本年(2009年)的秸秆产出实际上是在年末才还

田，本研究将其算在输出部分中。2008年的秸秆计算方法和2009年相同。Rh则

在所有变量确定后通过质量平衡的差减法估算得到。

工业系统来源的碳主要有工业化肥和塑料。工业化肥主要考虑含碳的化肥：

碳酸氢铵和尿素(周和平，2004)；输入农田子系统的塑料(如薄膜)约15％可

以重复利用，约12％残留在土壤中的塑料会降低粮食作物的产量(戴保国，2003)，

其余可收集起来的会送往分解系统进行填埋或焚烧处理(李梅等，2004)，。由于

塑料几乎不参与农田系统碳循环中的长期固定或者其他化学反应，故本研究不将

其计算进入碳平衡内。

畜牧业和水产系统除了接受农田的产品作为饲料以外，畜牧系统还会有较多

的畜禽排泄物进入农田子系统和草地系统。畜禽粪便总量计算中的排泄系数和粪

便的有机质含量见表3．2，假设有机质干物质中的含碳率为o．5。在全国尺度上，

约有占总量70％的粪便进入农田子系统，而这部分的畜禽粪便中又有50％左右还

田(谷保静，2011)。
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表3．2主要畜禽种类的粪便排泄系数(kg头‘1 yrl)和有机质含量(％)

Table 3．2 Excretion rates and corresponding orgainic matter concentrations ofmajor livestocks

注：表中数据来自高卫东，2001；刘晓利等，2005；黄鸿翔等，2006；王方浩等，2006

以上所有生物生产和工业生产系统都需要外来的化石能源输入才能正常运转。

因此，对于农田子系统，工业子系统和畜牧水产子系统，我们根据主要种类化石

能源的碳排放系数(表3．3)，依据中国能源统计年鉴(2010)和中国农业统计年

鉴(2010)中的数据，计算化石能源的燃烧造成的碳排放。由于化石能源属于系

统外输入，几乎不在生产系统中停留，故而我们仅计算其燃烧产生的碳排放。其

中工业的碳排放不包含矿石采掘业产生的温室气体排放，农田子系统生产过程碳

排放主要包括直接终端能源的碳排放(农用柴油燃烧产生)，以及电力，塑料薄膜，

化肥和农药在生产过程中产生的隐含碳排放(EFO)，同时也参考齐晔等(2012)

的结果对我们的计算结果进行修正(Westetal．，2010)。此外，秸秆当做能源的部

分还可以抵消一部分化石能源碳排放(CER)，根据秸秆的热值转换系数(14．5 GJ

f1，lJ et a1．，2001)以及转变为沼气的效率(0．75)以及替代单位化石能源的碳排

放(0．0199 t C GJ一，国家统计局，2010)，我们将其也计算在生命周期碳平衡内。

此外，农田子系统中秸秆焚烧(包括生活用能和露天焚烧)会产生CI-h(FcH4)
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和N20。对于秸秆焚烧产生的CH4气体，我们分别根据生活用能的秸秆CI-h排放

率(4．85 g kgJ)和露天焚烧的秸秆CI-14排放率(3．5 g kg"1)来计算(乐群等，2012)，

所得结果再和结合段佐亮(1995)中的相关排放系数-9本文2009年秸秆焚烧量计

算结果进行平均，取其平均值。秸秆焚烧产生的Nzo气体由段佐亮(1995)中的

相关排放系数与本文2009年秸秆焚烧量计算结果得到。水稻田直接产生的CH4

(CcH4)和N20数据来自董红敏等(2008)，黄德林等(2011)和乐群等(2012)

的平均值。计算碳排放时仅考虑CH。中的含碳量，而计算C02当量时则考虑CH·

和N20的100年增温潜势(25和298 C02当量)。

综合以上，我们可以计算农田子系统的生命周期碳排放(cLcA)：

CLcA=NEP+CV．E．EFO．FcH4-CcH4 公式(3．5)

表3．3各子系统中所使用的化石能源碳排放系数

Table 3．3 Carbon emission factors for fossil fuel burning in an sub-systems

注：表中数据来自马忠海(2002)；Lal(2004)；王雪娜(2006)

3．2．2分解子系统碳平衡计算：以污水处理厂和垃圾填埋场为例

在计算分解子系统碳通量过程中，我们仅计算主要的进出该系统边界并在系

统内部发生改变的碳流。尽管化石燃料碳也输入分解系统边界，但仅是在供给分

解子系统的运行所需能源时排放进入大气，而并不参与其中的化学反应(如呼吸

分解等)，于是我们在计算进出分解子系统碳通量时不考虑化石能源碳输入和输出，

但会在计算生命周期碳平衡时将其纳入。对于污水处理厂，我们仅考虑其对人类

排放的生活污水的处理。因为工业污水中的碳释放和固定既有来自化石能源的碳
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也有来自生物源固定的碳，难以区分，且其不属于我们重点考虑的三个系统之一，

故而忽略，而畜牧业污水的处理率很低，仅有约3％(谷保静， 2011)，故也可

以忽略。污水处理厂的碳输入(wTPin)和碳输出(wTP砌)计算如下：

WTPi。=WTINHM 公式(3．6)

WTPom=WTOUToEc+WTOUTL队+W1’oUTsEw 公式(3．7)

其中，WTINHM为人类生活污水处理量，包括城市和农村的生活污水处理率。本

研究中根据人居子系统中的碳输出并结合2009年生活污水排放率和处理率来计

算；WTOUTDEc根据生活污水中被处理的COD来计算(TOC／COD=2．67，West et a1．，

2009)，WTOUTsEw根据泥水比(o．04—0．09kg／m3)、淤泥含碳率(o．30一0．41埏kgd)

和污泥填埋率(o．20．0．63kg kgJ)等计算得到，取其平均值。本研究根据实际情

况假定污水处理厂无碳积累，则WTOUTLEA由以上WTPjn和WTPou。的差值得出。

对于垃圾填埋场，其碳输入(LF缸)和碳输出(LF。m)计算如下：

LFin=LFINHM+LFINcoN+LFINwP+LFINs E．w 公式(3．8)

LFout=LFOUTDEc+LFOUTBuR+LFOUTLEA 公式(3．9)

其中，LFINHM指人类的生活垃圾填埋碳总量，由人居子系统中人类浪费的部分食

物以及2009的生活垃圾清运量结合得到垃圾填埋量，然后再乘以垃圾的填埋率

(o．57， 国家统计局，2009)和含碳率(o．16．0．19，Chen and Christensen，2010)

得出，取其平均值；LFINcoN指人类的建筑垃圾填埋碳总量，由建筑施工面积乘

以单位建筑面积填埋的废碳量(包括钢材和木材，2．9—3．4kgm。2，You etal．，2011)

得到，取其均值；LFINwp指农田的废弃薄膜输入，由每年塑料薄膜的使用量和处

理率(o．73)得到；LFINsEw来自污水处理系统。LFOUTDEc由生活垃圾(o．53)，

建筑垃圾(0．43)，淤泥(o．84)和农膜(0．58)的分解率(Barlaz， 1998)和填

埋量相乘得到；LFOUTBI瓜由生活垃圾的焚烧率(o．13，国家统计局，2009)与填

埋量相乘得到，LFOUTLEA由垃圾填埋场的下渗率(o．17，谷保静，2011)与垃圾

填埋量相乘得到。最后，LFin和LFout的差值即为2009年中国垃圾填埋量的碳

积累量。

最后，我们还计算污水处理和垃圾填埋过程中的化石能源碳消耗。由于垃圾

填埋过程中涉及到的步骤较少且有部分垃圾还可以在焚烧过程中为其供能

(Zhang etal．，2010b)，其化石能源消耗量比污水处理小两个数量级，故忽略不计。
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而污水处理过程中的电能和化石能源碳排放量可由处理单位污水的电能和化石能

源消耗量，单位电能和化石能源的碳排放率以及每年污水处理量得到。此外，生

活污水中的有机物均为之前通过植物光合作用固定下来的，其分解释放的二氧化

碳(不是源于化石燃料)不会造成温室效应，但其释放的CH4会造成温室效应

(IPCC，2007)。类似地，垃圾填埋场中仅有塑料薄膜(共1．3 Tg C)和生活垃圾

中的一部分(约占总生活垃圾的7．3％，Zhang et a1．，2010b)是化石燃料来源，其

分解会造成温室效应。

3．2．3人居子系统碳平衡计算

人居子系统的碳平衡主要涉及城市和农村人口对粮食肉类等生物产品的消费，

对家具建筑等工业产品的消费以及对生活用化石能源的消费。和分解子系统一样，

化石能源燃烧碳排放以及秸秆能源的碳排放会在计算生命周期碳平衡时再考虑，

而不计入系统本身碳通量中。人居子系统的碳输入(HM面)和碳输出(HMom)

计算如下：

HMin2)]；=1 HMINFooD．i+Y,3=1 HMININDu，i+H]kAINcoN 公式(3．1 0)

HMout=∑叁1HMOUTHM．i+∑刍lHMOUTw：i 公式(3．11)

其中，HMINFooD是指人类食物消费的输入，可以分三类：粮食，畜禽产品和水

产品，分别来自于农田，畜牧和水产子系统。根据翟凤英等(2005)以及人口统

计数据(国家统计局，2009)可以计算出2009年城市和乡村人口的以上三类子系

统人类消费的食物输入；HMINn,mu是人类对主要含碳工业品的消费，我们这里主

要计算木材，塑料和钢铁三类，因为这三类属于初级产品，是许多末端消费品(如

电视机，冰箱)的原料，并且他们的数量级比其余初级产品大(如纱、布)，而且

又可能具有较长的在城市和乡村中停留(如建筑，家具等)。其中木材直接引用白

彦锋等(2009)对中国所有木质林产品碳汇研究的平均值，塑料主要关注聚丙烯、

聚乙烯、聚氯乙烯及聚苯乙烯四种主要塑料，其中聚乙烯的产量中已经除去用作

农业薄膜的部分，钢铁主要是以生铁和钢材作为代表；HMINcoN主要指建筑中的

水泥通过大气固定的C02形成碳酸钙的无机碳输入(Mohareb and Kennedy，2012)，

这部分的碳固定只是将之前水泥制造过程释放的C02再次固定，所以并不会对温

室效应产生贡献。

49
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HMOUTHM，i是指人类在对食物消费后的5个输出路径，包括：人类呼吸，人

类食物垃圾进入分解系统，人类排泄物还田，人类排泄物进入分解系统和人类排

泄物直接排放。其中，我们采用不同年龄段的人呼吸碳占消费总碳的比率的平均

值(o．88，West etal．，2009)来计算人类呼吸排泄碳；中国食物浪费两占总食物消

费的约8％(谷保静，2011)，这部分食物进入分解系统；我们假定人类本身对碳

的积累量是基本保持不变的，并且这部分碳对总量的贡献小于l％(Churldna et a1．，

2009)，故可忽略，因此人类排泄物即为食物输入总碳量和人类呼吸与浪费部分之

差；人类排泄物主要有污水处理，排泄物还田和直排三种类型，并且在农村和城

市具有不同的比例(谷保静，2011)。HMOUTw，i是指人类生活垃圾(除食物外)

和建筑垃圾的排放，生活垃圾为全国垃圾清运量减去食物垃圾的部分，都在分解

子系统中计算得到。

此外，我们还计算人居子系统中的建筑(△cbujId一)和家具(△c‰)部分有

机碳增量以及建筑中混凝土的C02固定(△c岫ld-m。)：

ACbIIild-。rg=(ASHxFHXIH+ASoxFoxIo)xpxO．5 公式(3．12)

△CfIlm=(Fw×1w+FsxIs)×△NumFurnxNumpeoxSxpxO．5 公式(3．13)

ACbuild-inor92(ASH+ASo)×IcemxPc。nxO．019
公式(3．14)

其中，△sH和△so分别为2009年中国城市和乡村一共增加的住宅和商业建筑面积

(国家统计局，2009)，FH(0．6)和Fo(0．2)分别为住宅和商业建筑固定木材比

例(朱超等，2012)，IH(0．04 m3 m。2)和Io(O．03 m3 m。2)分别为住宅和商业建筑木材

消耗强度(朱超等，2012)，Fw(0．8)和Fs(0．2)为木家具和钢家具的比例，1w

(o．07 m3)和Is(o．03 m3)为木家具和钢家具的木材消耗强度，P为平均木材容

积(0．4 t m。3)，ANumF。为新增每户家庭拥有的成套家具数量(国家统计局，2009)，

NumP。为城乡居民数量，s为每套家具的件数(10—20，朱超等，2012)，IC。为

单位面积水泥消耗量(t m～，国家统计局固定资产投资统计司，2010)，Pc。n为单

位质量水泥的混凝土体积(m3 kg'1,277．348，Mohareb and Kennedy，2012)，0．5

为干物质的碳含量，0．019为单位体积混凝土碳固定(tm一，Mohareb andKennedy，

2012)。

根据以上输入和输出的差值再减去积累量，其余的被认为积累在其他的基础

设施中，如道路等。生活用化石能源的碳排放系数计算同表3．3。

Sn
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3．3农田子系统碳循环

3．3．1农田子系统碳通量和积累

2009年，中国农田子系统碳输入估算为785．3 Tg C。其中光合作用固定是最

大的碳输入项，占总碳输入的79％(图3．3)。秸秆还田为2008年的数值，可以

贡献～10％的碳输入。如果把畜牧排泄物也算入其中，则这三项占全部中国农田碳

输入的98％。因此，影响农田子系统碳输入的最大因素是其本身作物固碳能力以

及畜牧业子系统对其的还田，而且分解和人居子系统的影响则较小。因此，近几

年来的秸秆还田措施在中国被认为是增加农田碳固持的最具的潜力途径，效果好

于氮肥施用和免耕(Lu et aL，2009)。本文估算目前中国的秸秆还田量约为172．3

Tg yr．1，略高于之前的估计128 Tg yr"1(Lu et a1．，2009)。这主要是由于本文估算

了除谷物(水稻，小麦和玉米)之外的其他作物秸秆。若仅比较谷物秸秆，则本

文的结果(129．9 Tg yrd)和之前研究结果相当。工业化肥碳输入虽然很少，仅占

2％，但其氮肥施入的效果能提高作物固碳能力，进而增加土壤碳固持。在中国被

认为是仅次于秸秆还田的第二个有效的固碳措施。
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图3．3中国农田主要碳输入路径

Figure 3．3 Pathway of carbon inputs to China’S cropland

中国农田子系统2009年作物粮食碳总产出为263．4 Tg c，而所有作物秸秆产
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生量为359．7TgC。除了77．7Tgc的秸秆用于下一年的还田之外，其余的作物和

秸秆均被输出系统。其中，谷物(稻谷，小麦和玉米)和豆类是我们最大的两类

粮食碳供给作物，占粮食碳总量的64％(表3．4)。其次是糖料和水果，其年碳产

量占的总量的16．3％和7％。贡献较小的如麻类、茶叶、烟叶和棉花等，仅占不到

5％。粮食产出中，约有32％的粮食碳被人类直接食用消费掉，而更多的粮食(46％)

则被用作畜牧和水产的饲料或饵料(图3．4)。这意味着现在中国的社会经济发展

较为快速，已有越来越多的人选择动物蛋白的消费。这与目前中国甚至全球的牲

畜养殖数量和产品快速增加的趋势相一致(Steinfeld and Gerber，2010)。因此，

如何在保证粮食安全的前提下，更好地权衡人类消费和牲畜粮食消费以减少它们

对环境的负面影响(如氮污染)，需要通过研究农田子系统和畜牧业子系统之间的

耦合与联系的方式(Herrero etal．，2010)。

表3．4我国主要作物的播种面积(106hm2)，粮食和秸秆产量(TgC)

Table 3．4 Cultivation area．crop and s订aw production ofmajor crops in China

秸秆的百分比趋势和产量类似，其中谷物和豆类的秸秆量甚至占到79．7％(表



浙江大学博士学位论文 城乡耦合系统碳循环：中国案例

3．3)。其次是糖类和油料，分别占9．4％和6．8％。作为重要的副产品，秸秆的用途

相当广泛。其中，被当做生活能源、畜牧水产业饲料和还田的秸秆是三个主要的

用途，其量值分别为112．2、80．2和77．7 Tg c，约占秸秆生产总量的75％(图3．4)。

本研究对秸秆还田的碳量估计值与之前的研究得出的76 Tg c yr‘1相当(Li et a1．，

2003)，因此结果准确可信。然而，每年仍然有～21％的秸秆被直接在农田中焚烧

掉。秸秆的焚烧会释放粉尘和各种氮氧化物，成为重要的大气污染源(谷保静，

2011)。因此，大力推广秸秆还田技术，不仅可以减少秸秆焚烧带来的负面环境效

应，还可以增加土壤有机碳固持和提高粮食产量(Lu et a1．，2009)。

二、
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Figure 3．4 Pathway ofcarbon outputs from China’S cropland

基于已有研究对于中国农田土壤的平均年增量(Piao etal．，2009)和侵蚀流失

量(孙新章等，2007)，我们计算得到剩余通过土壤呼吸损失掉的碳约为100．6

Tg c。根据以上所有的碳平衡数据，我们构建出中国以农田子系统为主的2009

年生产系统碳平衡的框架和流向图(图3．5)。

3．3．2农田子系统化石能源消耗与生命周期碳平衡

农田子系统的正常运行需要化石能源以及外来输入的物质(如塑料薄膜，

化肥，杀虫剂等)来维持(West and Marland，2002a)。本文计算得到中国农田子
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系统2009年农用柴油和电力等共排放27．7 Tg C，而外源输入物质的隐含碳排放

为71．8Tgc，该部分碳属于工业中电力，化肥和塑料等制造业碳排放。因此，农

田子系统化石生命周期的能源碳排放为99．5TgC。同时，秸秆作为能源相当于减

少52．7TgC的化石能源碳排放，而秸秆焚烧和水稻田中可以造成温室效应的CH4

排放碳量为7．9TgC。所以，2009年中国农田的生命周期碳平衡为净碳源，约为

．28．7Tgc。如果考虑秸秆焚烧和水稻田中CH4和N20的温室气体效应，可以得

到2009年中国农田子系统是一个净温室气体源，约为480．5 Tg C02．eq。目前中国

蹦排放
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图3．5中国以农田为主的生产子系统碳循环。图中数据单位为Tg，1Tg=10129；AC指农田

土壤年均碳增量。其,zxc及森林到m,_lk子系统的碳流来自Piao etal．(2009)；草地和畜牧子

系统之间的碳流数据计算自刘冬(2011)

Figure 3．5 Carbon cycle in the production sub-system in China，taking croplands as all example．

Units are Tg，1 Tg=10129；AC is the average annual increase ofsoil carbon in croplands．Data for

AC and carbon fluxes from forests to industry sub-system arg from Piao et al(2009)；carbon fluxes

between grasslands and livstoek sub-systems are from刘冬(20 11)

农田子系统尽可勉强维持中国的粮食需求，其供给可能会随着人口的增加和饮食

结构的改变而越来越难以满足未来的需求量。同时，由于追求高产中伴随的大量

施肥，传统农田的土壤肥力和其他理化性状退化严重，并且会造成水体污染等负
54
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环境外部性。这可能会同时威胁中国未来的粮食产量提高与环境质量的改善。因

此，从传统农田向高产且环境友好型农业的转变应该是未来中国农田子系统发展

趋势。在这一过程中，不仅需要考虑生命周期碳平衡的变化，更需要考虑综合的

环境效应。塑料温室农业在中国的兴起可能为这一转变提供具有潜力的途径

(Chang etal．，2013)。

3．4分解子系统碳循环

3．4．1污水处理厂碳通量

根据以上计算过程，2009年中国的生活污水进入污水处理厂的碳含量为4．2

Tg C，其中约有69％通过氧化成CH4和C02进入大气碳库，约有o．5 Tg C(o．09一

o．83TgC)以底泥的形式进入垃圾填埋场填埋，而剩余的碳(约20％)通过污水

处理厂的出水排放进地表水体中。这表明目前我国污水处理现状仍有很大改进的

空间，距离欧美发达国家的污水处理还有一定差距。我国农村地区的污水处理率

仅有6．6％(谷保静，201 1)，大量的污水会进入地表水和地下水系统污染水体。

这主要是由于农村生活污水排放较为分散，若集中进行处理则成本过高，因此可

以利用如近10年兴起的人工湿地技术进行处理(Liu et a1．，2008)。

3．4．2垃圾填埋场碳通量和积累

垃圾填埋场的碳输入来源比较广泛，有生活垃圾，农业垃圾和建筑垃圾。其

中以生活垃圾最多，可达28．3 Tg C(25．2．31．4 Tg C)。生活垃圾中约有29％来自

人类粮食消费之后的厨余垃圾，而剩下的则是其他如废弃日用品一类的垃圾。建

筑垃圾中木材的总碳量约占94．97％。所有的垃圾进入垃圾填埋场之后都会通过焚

烧或者填埋进行处理，其中焚烧的部分仅占全部垃圾输入的15％，剩余填埋的部

分则会呼吸分解、泄露或者作为长期碳储存积累在垃圾填埋场中。垃圾分解中生

活垃圾的分解约12．6 Tg C，占全部58％，而建筑垃圾的分解碳量(8．1 Tg C)与

垃圾下渗部分的碳量(7．5Tgc)相当。最后，根据输入和输出碳流的差值得到垃

圾填埋场2009年约积累15．6 Tg C。垃圾填埋场中积累的生物源碳可以被认为是

碳固持(Rosso and Stenstrom，2008；West et a1．，2009)。因此，我们将建筑垃圾

中的钢材碳积累(0．4TgC)，生活垃圾中化石燃料来源的碳积累(1．1 TgC)以及
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农用塑料的碳积累(o．5 Tg C)从中去除，最后得到2009年中国分解子系统净碳

汇为13．6TgC。

3．3．3分解子系统化石能源消耗与生命周期碳平衡

分解子系统在污水分解过程中的碳排放约为2．0TgC，而垃圾填埋场的化石能

源碳消耗比其小两个数量级，故忽略不计。基于以上所有的碳流，我们构建中国

2009年分解子系统的碳平衡(图3．6)。污水有机物分解中，约有50％(1．45 Tg C)

以CH4的形式释放。而在垃圾焚烧和分解中，约有1．9 Tg C是化石燃料来源，其

释放会造成温室效应。由于难以估计中国垃圾分解中CH4和COs的比例，故我们

仅对碳的排放量进行计算。基于以上净碳汇，我们可以得到2009年中国分解子系

统生命周期碳平衡约为8．3 Tg C的净积累。但是，这并不代表分解子系统可以扮

演碳汇的角色并减少温室效应。由于CH4的100年增温潜势约为C02当量的25

倍，我们若将所有的碳均转换成CO：当量来计算，则分解子系统是一个净温室气

体排放源，范围为12．8—69．1 Tg C02。(假设垃圾焚烧和分解的1．9 Tg C金为CH4

或金为C02)。当然，这里对温室气体排放当量的估计还具有很大不确定性，因为

我们未估计N20的排放量可能会造成低估，但垃圾分解是一个比较漫长的过程而

我们直接将其认为在短时间内排放进入大气，可能会造成高估。
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垃圾渗漏7．5

图3．6中国分解子系统碳循环。图中数据单位为Tg，l Tg=10129；AC指垃圾填埋场的年均

碳增量

Figure 3．6 Carbon cycle in decomposing sub．system in China．Units are Tg，l Tg=10129；AC is the

annual carbon accumulation in landfills

3．5人居子系统碳循环

3．5．1人居子系统碳通量和积累

人居子系统中，食物总碳输入的80％来自农田子系统，这体现出生物生产系

统在为人类提供食物保障中的重要性。当然，随着经济进一步发展和生活水平的

提高，人类饮食结构会向动物蛋白转变，畜牧和水产业为人类提供的碳量可能会

逐渐增加。工业产品碳输入中，钢铁和塑料的碳输入分别达到22．8TgC和29．8Tg，

是木材碳输入的2—3倍。在之前的研究中这些工业产品的碳输入几乎没有考虑过。

尽管是化石燃料来源，但是它们的数量级与生物来源的碳输入相当(如食物的输

入)，也同样为人类的生活提供利益，增加人类福祉。这或许可以成为以后生态系

统服务研究的增长点。此外，2009年中国新增建筑可以固定26．9 Tg C(23．8．29．9
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Tg c)，其量级与农田子系统碳固持相当，故而不能忽略。这在近年来的文献中

也得到体现(Mohareb and Kennedy，2012 o

食物总碳输入的80％通过人类的呼吸作用返回大气，11％通过人类排泄进入

农田，分解系统或者直接进入地表水系统。其中，未经处理直接排放的部分占人

类排泄物碳量的30％，这也从侧面反映我国污水处理现状仍然还有很大的改进空

间。积累在人居子系统的建筑和家具中的平均为11．6 Tg C(11．2—12．1 Tg c)，剩

余的12 Tg C储存在其他人造基础设施中。同时，建筑固定的无机碳也可看作长

期碳固持，尽管其不贡献大气碳汇，但其数量级与总的有机碳年增量(23．6 Tg C)

相当。然而，由于无机碳固定是一个自由扩散的过程，需要一定的时间，我们可

能会高估无机碳的年固定量。

碳排放

一化石能源◆

-含碳原料+

近地面大气碳库

地表水及地下水系统

图3．7中国人居子系统碳循环。图中数据单位为Tg，1 Tg=10129；AC包括人居子系统中有

机和无机碳增加量

Figure 3．7 Carbon cycle in human settlement sub．system in China．Units are Tg，1 Tg=10129；AC

is the annual organic and inorganic carbon accumulation in human human settlement sub—system

3．5．2人居子系统化石能源消耗与生命周期碳平衡

人居子系统中化石燃料燃烧主要是用于生活供能，2009年排放约409．6TgC。
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然而，人居子系统中碳输入的过程仅有木质产品可以算作是碳固持，仅占化石能

源排放的2％。基于以上所有的数据我们构建人居子系统的生命周期碳平衡过程

(图3．7)。然而，人居子系统的生活用化石能源碳排放约为工业子系统的35％，

因而并非是最大的化石燃料碳排放源，但也远远高于生产和分解子系统的生命周

期碳排放。

3．6本章小结

和原生态系统相比，城乡耦合系统的碳循环在人类的修饰和主导作用下已发

生极大改变。主要的改变体现在碳流路径与碳库种类的增多，以及数量极大的人

类化石能源燃烧的碳排放。这些改变主要是来自城乡耦合系统中的人类对不同子

系统服务功能的社会经济需求。城乡耦合系统的生产和分解功能是最基本的为人

类需求服务的功能，人居子系统作为消费者和调控，接受着来自这些系统的惠益

并驱动着这两类系统的碳流路径和强度。本章基于2009年的碳循环数据，构建并

分析了中国城乡耦合系统碳循环的过程。主要结论如下：

(1)在生产功能子系统中，我们以农田子系统作为典型代表进行碳平衡构建

而其余子系统系统仅考虑与农田、人居、分解和生命支持子系统主要的碳流。2009

年中国农田子系统碳输入达到785．3 Tg C。其中79％来自光合作用的碳固定。所

有的农作物基本都被人类通过各种方式输出系统，仅有贡献～10％的碳作为秸秆还

田。输出系统的粮食主要供给给人类消费(32％)和用作畜牧水产饲料(46％)，

而输出的秸秆大部分也用作人类生活能源(31％)和畜牧水产饲料(22％)。在人

类和牲畜利用过粮食或秸秆之后，仍有70．6TgC可以作为肥料还田，略微小于秸

秆的还田量(77．7 Tg C)。所有还田的有机碳贡献土壤碳固持，带来约26．0 Tg C

的增量。将土壤碳固持、秸秆能源替代化石能源的碳减排、秸秆焚烧和水稻田的

甲烷C排放以及农业生产过程中所消耗的化石能源碳排放加和在一起，得到2009

年中国农田子系统全生命周期碳平衡表现为约．28．7 Tg c净碳源。如果按照增温

潜势的C02当量来算，2009年中国农田子系统排放约480．5 TgCOz．e。；

(2)分解子系统主要包括垃圾填埋场和污水处理厂两类。进入污水处理厂的

污水有机碳约有69％被转变成CH4和C02进入大气碳库，而约有o．5 Tg C作为淤

泥被送往垃圾填埋场进行填埋处理。此外，还有约28-3 Tg C的生活垃圾和18．7 Tg
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c的建筑垃圾也进入垃圾填埋场进行焚烧或者填埋处理。2009年约有15％的垃圾

碳通过焚烧和58％的垃圾碳通过呼吸分解进入大气，其中约有1．9TgC是化石燃

料来源，占该部分碳排放的7％。最后，可得到2009年中国约有2 Tg的化石燃

料来源碳和13．6 Tg的生物源碳被积累在垃圾填埋场中。此外，分解子系统化石

能源消耗的碳排放较少，仅有2 TgC。然而，由于污水处理和垃圾分解过程中会

产生CH4，其增温潜势是C02的25倍，因此，中国分解子系统2009年约造成

12．8—69．1 Tg C02。温室气体排放；

(3)人居子系统是生产子系统进行含碳产品生产的最终驱动力，也是分解子

系统主要的废碳来源。2009年输入人居子系统的食物碳80％(约83．3 Tg C)来

自农田子系统，而来自工业子系统的钢铁和塑料的碳输入分别达到22．8 Tg C和

29．8 Tg C，是木材碳输入的2—3倍。此外，建筑中混凝土对C02固定后形成的无

机碳储存也可达26．9 Tg C(23．8．29．9 Tg C)。食物总碳输入的80％通过人类的呼

吸作用返回大气，11％被人类排泄掉。除去生活垃圾和建筑垃圾的输出，中国2009

年人居子系统积累约23．6 Tg有机碳与26．9 Tg无机碳。此外，人居子系统生活

能源的化石燃料燃烧约排放409．6 Tg C，若换算为温室气体增温潜势可达1501．9

Tg C02。，但仍仅为工业子系统的35％；

(4)本文计算的农田子系统和人居子系统均为净碳源而分解子系统为净碳汇，

但其生命周期温室气体平衡都表现为一个源，并会带来较高的大气增温效应，以

人居子系统最高。目前在中国，传统的农业耕作方式在食物产量上已经不占优势。

随着人类生活水平的提高和饮食结构向动物蛋白的转变，中国的粮食产量将面临

难以自给的境况。此外，农业土壤肥力的进一步退化可能会造成粮食减产，加剧

这个现状。因此，向高产且环境友好型农业耕作方式的转变很有必要。如将焚烧

的秸秆变为还田既有较大增汇潜力又能减少环境污染，改善土壤质地。分解子系

统和人居子系统中共有约11．7 Tg C的污水碳未经处理直接排入地表水和地下水

系统中，这比2009年所有经过处理的生活污水碳总量(4．2 Tg c)还要多。这里

最重要的一个问题是农村地区生活污水难以收集集中处理，因此需要寻找一个经

济可行又能带来生态效益的分解方法来解决这问题。人居子系统尽管是很大的碳

源，但是它为人类提供了居住环境，并且其中有许多突生的碳库(如建筑，家具

等)，对其量化有助于进一步的驱动力分析。
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4食物生产系统的集约化转变：碳循环及生态服务

4．1引言

为了满足全球对人类食物需求的增加(Tilman et a1．，2011)，传统的农业耕作

方式越来越多地向集约化农业耕作转变以提高粮食产量(Borlaug 2007)。然而，

这样转变的同时会由于集约化的农业措施而引起更多的碳排放(Burney et a1．

2010)。现在的保护性耕作措施(如免耕和秸秆还田)已经卓有成效地减少了碳排

放(West and Marland 2003；Lal 2004；Bernacchi et a1．2005)，但是却并未满足人们

不断增长的对作物高产的需求(Berner etal．2008)，尤其是在发展中国家。因此，

需要既能提供充足食物又能减少碳排放的措施来保障未来不断增长人口的食物安

全。

在农业系统中，土壤的碳固持往往被看作是长期的(Lal，2004)，而作物的碳

固定则是短期的(Ciais elal．，2007)，因其在几年之内会通过食物链被释放回大气

(IPCC 2006；Piao etal．，2009)。然而，作物的碳固定可以被认为固定在系统中的

动态流(Changetal．2011)因为作物收获消费的碳损失会在下一个生产季再次被

作物固定(West and Marland，2002b)。因此，在考虑农业系统和大气的净碳交换

时作物的碳固定和土壤碳固持都应当被考虑(West et a1．2010)。此外，集约化农

业中涉及到大量的外源碳和能源的输入(Burney et a1．2010)。于是，农业生产过

程的化石燃料碳排放也应该被包括进来用于计算反应农业系统对大气C02浓度

影响的净碳流(Ceshia etal．2010)。

温室农业耕作已被广泛认为能通过延长生长季实现高产，为可持续农业措施

提供一个有前景的途径。目前，全球已经有约20％的蔬菜地用于温室蔬菜种植

(FAOSTAT 2010；Hickman 2011)。在过去的20年中，全球温室已覆盖89个国家，

其面积增加5倍(从o．7增长到3．7百万公顷)并仍在加速扩张(图4．1)。广泛使

用温室的国家包括中国，西班牙，韩国，日本和土耳其，其2010年温室面积总和

占全世界的96％(Hickman2011)。在这些国家，塑料温室约占所有蔬菜温室的约

95％，而玻璃温室面积小于5％(EnochandEnoch 1999)。尽管欧洲的一些国家(如

荷兰)仍然更多依赖玻璃温室，蔬菜温室面积的增加主要源自塑料蔬菜温室种植

(PGVC)面积的扩张。在城乡耦合系统的尺度上，塑料温室农业作为食物生产

系统集约化的途径之一，往往在城市建成区的边缘开始扩张(图4．2)，属于城郊
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农业的一种。塑料温室在空间位置上离城市较近，受到较多的人类管理和社会经

济因素的影响，能及时为城市人居系统提供必需的食物。因此，选取塑料温室作

为城乡耦合系统中生产系统集约化的案例来研究具有典型的代表意义。
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图4．1 2009年世界主要温室种植国家分布。柱宽度表示温室面积的数量级，高度×宽度表示

其数值。括号里的数字代表不同国家温室面积排名。数据来自Hickman(2011)

Figure 4．1 Distribution ofmajor greenhouse cultivation areas worldwide in 2009．Width ofthe bars

denotes the order ofmagnitude ofgreenhouse area,and height。width ofthe bars denotes their

values．Numbers in parentheses indicate the rank，based on greenhouse area，ofthe different

countries．Data from Hickman(201 1)

尽管温室种植常常被认为比传统农业释放更多的碳，最近的一个全碳分析表

明从传统蔬菜种植(CVC)转变为温室蔬菜种植(PGVC)可以在两个气候区下

造成净碳减排(Wang etal．2011)。 然而，对在多样的气候区下转变带来的碳流

变化的估计仍然存在很大的不确定性。因此，更好地理解不同气候情况对PGVC

扩张的区域碳平衡影响十分必要。

农业的可持续集约化要求用较少的土地生产更多的食物，并减少其综合的负

面环境影响(Godfray et a1．，2010)。PGVC作为一种有前景的农业措施能提供许多

一
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图4．2浙江省宁波市塑料温室分布情况

Figure 4．2 Distribution ofplastic greenhouses around Ningbo City in Zhejiang Province

效益。该技术易被农民学习接受并成本较低，在许多地区PGVC能比CVC提供

更多的反季节和高质量的蔬菜(Costa and Heuvelink，2004)。同时，PGVC的单位

产量蔬菜生产所需农业投入(如水，农药和化肥)少于CVC，还能保持土壤肥力

等(Stanghcllini et a1．2003)。另一方面，PGVC较长的生长季和集约化农业操作

使其农业的总投入增加从而造成更大的单位耕地面积负面环境效应(如土壤盐溃

化和水污染，Ju ct a1．，2007；Shi et a1．，2009)。此外，PGVC还能比CVC创造很多

就业机会以及为农民带来高收入。当前PGVC在中国的快速扩张会扩大其生态系

统服务(Ecosystem Service，ES)和生态系统负服务(Ecosystem Dis—service，EDS)。

因此，量化CVC转变为PGVC后的ES和EDS以及进行经济成本．效益分析对于

综合分析其生态．社会．经济效应必不可少。

中国拥有世界最大的温室面积，约占2008年世界总面积的90％，提供约2．5

亿吨蔬菜和约4100亿元的产值(Hickman，2011)。中国国土覆盖主要类型的气候

区，包括热带，亚热带和温带地区。本章的研究中，我们以中国为案例来全面评

估在五个主要气候区下转变后带来的全碳生命周期的净碳流的变化。本章的研究

目的是：(1)量化在五个气候区里从CVC转变为PGVC带来的碳流变化；(2)

阐述气候和管理措施对不同气候区碳流的影响；(3)通过一个简单情景分析评估
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PGVC扩张对区域碳平衡的影响；(4)综合评估CVC转变为PGVC的生态系统

服务变化；(5)阐述PGVC扩张的社会经济效益以及发展机制。

4．2研究方法

4．2．1研究区域概况

自从塑料温室从20世纪70年代末引入中国开始，其总面积已经扩张近100倍，

而与此同时耕地面积却减少近10％(图4．3)。这些温室主要用于蔬菜生产。在中

国主要温室的类型是塑料温室，占总面积的约99％，而玻璃温室却因其高成本难
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图4．3中国1980．2008塑料温室扩张和耕地减少历史趋势图

Figure 4．3 Historical trends regarding area ofplastic greenhouse expansion(Costa et a1．2003；

Jiang et a1．2004；Hickman，2011)and cultivated land loss(byurbanization and other land uses；国

家统计局，1996-2009)in China from 1980 to 2008

以大规模使用(Costa andHeuvelink，2004)。本研究区域覆盖中国大陆的温室蔬菜

种植地区，2008年已达330万公顷。基于地理气候因子如积温和太阳辐射(表4．1，

张亚红和陈青云，2006)，我们将中国PGVC划分为五个气候区(图4．4)。中国

寒温带地区的PGVC(包括内蒙古，新疆和黑龙江的北部，46。N到50。N)被排

除在本文研究范围外，因为该区域不用额外加温的生长季很短，而加温又会为小
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农户增加经济成本于是在中国不具扩张的经济可行性。此外，寒温带的温室面积

占不到全国温室总面积的5％(Costa and Heuvelink，2004)。中国热带地区(包括

海南省，广西、广东和福建省的南部地区，18。N到24。N)也被排除在本文研究

范围之外，因为这些地区PGVC主要功能是遮阴和降温(张亚红和陈青云，2006)。

_PGVC
CV(’

·取样点

积温(2100C)
1047I青藏高
l中温带
_暖温带
北亚热

南亚热

图4．4中国五个塑料温室蔬菜种植区取样点分布．每个区域的柱状图分别代表该区PGVC和

CVC面积(千公顷)．阴影面积分别代表寒温带区和热带区

Figure 4．4 Geographical distribution of sampling sites of five plastic greenhouse vegetable

cultivation(eovc)regions in China．The bars in each region indicate the land area(thousands ha)

of PGVC and conventional vegetable cultivation(CVC)．The shaded area in north and south part of

China represent cold temperate region and tropical region，respectively
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表4．1中国温室蔬菜种植(PGVC)分区及气候特征

Table4．1．Location and climatic characteristics ofplastic greenhouse vegetable cultivation(PGVC)regionsinChina
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中国有两种基本的PGVC类型：日光塑料温室和拱形塑料温室(图4．5)。日

光塑料温室是中国北方(包括中温带，暖温带和青藏高原区)广泛使用的温室类

型。太阳光是其唯一的热能来源，由三面朝南的土砖墙和塑料薄膜与稻草垫覆盖

来维持内部温度(Jiang et a1．，2004)。拱形塑料温室是中国南方(包括北亚热带

和南亚热带区)的主要温室类型。其结构很简单，大多由竹木框架建造而成

(Chang etal．，2011)，冬季无需额外的加温。

图4．5中国北方和南方两种塑料温室的基本类型：(a)中国北方的日光温室，顶部有塑料薄

膜覆盖，其他三面均为砖墙，顶部在冬季可以加盖稻草垫以隔热(b)中国南方的拱形塑料

温室，由半圆的木质或竹质支撑框架与其上的塑料薄膜组成

Figure 4．5 Two basic types of PGVC in northern(a)and southern China(b)．(a)Solar greenhouses

in northern China，which has plastic film cover on top and in south direction while has brick／soil

walls in other three directions，the roofs may be covered with straw during winter for additional

insulation and(b)plastic greenhouse in southern China，which consists ofa semi-circular

supporting framework(usually bamboo and wood)covered with plastic film

用于PGVC的土地之前都是用作CVC(Chang et a1．，2011)。有机肥(畜禽排

泄物或作物秸秆，畜禽和人类排泄物的混合物)和无机肥(如尿素)在PGVC

均被使用(Ju et a1．，2007)。然而，无机肥的碳输入仅占总碳输入的约2％，而有

机肥的碳输入占绝大多数，因此无机肥的碳输入在本章的碳平衡计算中被忽略

(表4．2)。PGVC和CVC的主要灌溉方式都是漫灌，其蔬菜的管理和收获都是

通过人力来完成。因此，PGVC和CVC系统的环境效应量级可以相互比较。但
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是，PGVC需要更多的农药和化肥，以及更多的建筑材料如钢材，塑料薄膜和秸

秆等(Chang etal．．2013)。

表4．2 PGVC系统的有机肥和无机肥施用碳含量(mean 4-S．E．)

Table 4．2．Organic and mineral fertilizer applied to PGVC systems(mean土S．E．)

8据Shi et a1．(2009)，Ge et a／．(2010)和本研究调查呆得数据平均值

6据Manna et a1．(2005)lv Ge et a1．(2010)的平均值

4．2．2系统边界和碳平衡计算

PGVC是人类主导系统，依赖于人为的物质和能源的收入，其净碳流计算应

该将生物源的碳流和农业生产过程化石燃料碳排放耦合起(图4．6)。我们依据

大气碳库

化石毒燃烧 呼{}用光{用
l—-肥料一

温室农业砖态囊统

生产过程碳排放 作物 --产品(牧获)◆
·探材料生产(钢材，塑料 f、

薄膜，肥科，杀虫剂等) 一秸秆(非收获)-
·机械和劳动力 ，

·废弃物处理
主壤

·运输

图4．6PGVC系统碳循环

Figure 4．6 The carbon balance ofPGVC systems

Westelal．，(2010)和Wang et a1．，(2011)的全碳分析方法来计算PGVC的生命
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周期碳平衡。PGVC的上边界是塑料薄膜的顶部，下边界是20cm的土壤层(Chang

et a1．，2011)。本研究中，我们主要关注能够反映PGVC系统和大气之间碳固定

和释放总和的系统净碳流(NCF)。NCF包括系统边界内的所有碳输入和碳输出

(即净生态系统生产力，NEP)，以及农业生产过程的化石燃料碳排放(CA6)：

NCF=NEP-CAO 公式(4．1)

NEP=NPP一‰ 公式(4．2)

其中，净初级生产力(NPP)指蔬菜的年固碳量，Rh是土壤呼吸。NPP是蔬菜的

经济产量和非收获蔬菜秸秆的之和(干重)：

NPP=[px(1-WH)×CH+px(1一HI)×(1-WNH)×C卅I+HI]×IvR 公式(4．3)

其中，WH(％)和CH(％)分别是收获蔬菜的含水率和碳含量；wNH(％)和Cya(％)

是蔬菜非收获部分(如根茎叶)的含水率和碳含量；HI是蔬菜的收获系数；1w指

每年蔬菜的生长季指数。

Rh基于以下碳平衡计算公式得到：

NPP+CF=BH+BNH+ACs+Rh 公式(4．4)

其中CF指有机肥的碳输／k；BH和BNn分别是指收获的蔬菜生物量和非收获的蔬

菜秸秆；ACs代表土壤有机碳密度(SOCD)年变化率。由于是一年生作物，PGVC

的NPP和其收获的蔬菜生物量与秸秆量相等，于是公式(4．4)可被简化为：

Rh=CF-ACs 公式(4．5)

最后，PGVC或CVC的NCF可以下式计算得到：

NCF=NPP+ACs。Cr—CAG
公式(4．6)

基于以上对系统边界的定义以及碳库和碳流，本研究可计算从CVC转变为

PGVC后的净碳流变化(ANCF)：

ANCF=NCFPGvC—NCFcvc 公式(4．7)

ANCF>0代表转变后能带来净碳减排而ANCF<0则代表会增加碳排放。PGVC和

CVC的具体计算细节可以参考Wang et a1．，(2011)。

4．2．3数据搜集和计算

我们对中国的PGVC和CVC的蔬菜和土壤进行实地测量(18个样地)和文



浙江大学博士学位论文 食物生产系统的集约化转变：碳循环及生态服务

献数据的收集(121个样地)。在实地测量中，只要条件允许，我们即记录PGVC

和CVC的管理活动的信息，如作物生长季，轮作措施，有机肥的施入量等。

土壤有机质数据来自实地调查和同行评审的文献。通过整合五个气候区

PGVC和CVC系统的SOCD数据，我们建立一个包含实测和文献数据的数据集。

所有来自同行评审文献的数据均通过筛选。若文献中没有的气候区数据则通过实

地测量来弥补。 然后我们对实测数据和文献数据进行独立样本t一检验得到其土

壤有机质数据没有显著差异(P>0．05，图4．7)。因此，所有的土壤实测和文献数
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∽
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图4．7土壤有机质含i(g kg’1)的实验值和文献值卜检验(mean 4-S．E．)

Figure 4．7 f．test of soil organic matter concentration(g kg。1)between the literature data

and the experimental data obtained by this study(mean士S．E．)

据被用在一起进行分析。蔬菜数据来自实地调查和政府统计资料，蔬菜的取样实

测参数主要包括蔬菜含水率，碳含量和收获系数。此外，PGVC和CVC有机肥

数据主要来自农户调查。具体调查步骤详见第二章。

对PGVC和CVC，SOCD都基于实地土壤样本的土壤有机碳含量(SOCC，

gk94)或由文献中土壤有机质含量(gkg‘1)转化而来的计算得到。每个区的SOCD

(tChm也)由以下计算得到：

SOCD=SOCC×BD×H x(1—62minil00)xO．I 公式(4．8)
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其中，文献来源的SOCC由土壤有机质乘以Bemmelen指数得到(o．58，Guo and

Gifford，2002)；BD和H分别代表耕作土壤的容重(gam。)和厚度(cm)；52一

指土壤中大于2mm的砾石百分比。对于没有BD数据的研究文献，我们按照Wang

et a1．(2011)的方法来估算SOCD。

从CVC转变为PGVC之后，SOCD变化率(％)可由下式估算：

SOCD变化率=(SOCDP—SOCD。)／SOCD。×100％ 公式(4．9)

其中，SOCD。和SOCD。是PGVC和CVC的土壤成对数据。此外，我们还基于

耕作年限进一步估算每个区转变后SOCD的年变化$ASOCD(t C hm之yr"1，Lu et

a1．，2009)：

ASOCD=(SOCDP-SOCD。)／t 公式(4．10)

化石能源燃料的数据主要收集自政府统计资料和文献资料。在五个气候区里，

蔬菜生产过程的碳排放按照以下四个步骤进行分析：(1)建造温室的建筑材料生

产。我们收集每个区一年的钢材和塑料薄膜使用量来计算其生产过程碳排放

(SDPC，2006)，竹材的生产过程碳排放假定为o；(2)蔬菜生长管理过程，包

括肥料和农药生产过程的隐含碳排放。所有机械的碳排放都以该设备使用寿命进

行标准化，包括设备生产、维修和使用的碳排放；(3)废弃塑料处理；(4)运输。

对于所有的气候区，运输的距离假定为卡车运输150km，燃料的消耗为57％的

汽油和43％的柴油。单位材料生产(如肥料)或能量消耗(如电力)的碳当量参

数及详细计算过程见表4．3。

表4．3农业生产过程化石燃料碳排放的计算公式及碳当量值

Table 4．3 Computational equations and carbon equivalent values for fossil fuel carbon emissions

during agriculture production

碳当量值

生产过程 公式及描述 数据来源
(kgC t-I／kgCMJl)

原料制造 gc×CEm 钢材：317·8；

尬是建筑材料使用量(钢材，
塑料薄膜：486；

塑料)；c晶指消费单位建筑材
竹：0

腹：SDPC(2006)；

Cb：Wu et a1．(2005)，

Thamea(2008)
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蔬菜种植管理

料的碳当量值

My×呱+E×哑 肥料：841·5；

必是输入的肥料量；E是蔬菜
杀虫剂：4950；

生产的能量消耗，包括机械和劳
机械：278·9；

动力；c‰和cE是单位输入
劳动力：o·03

物质和能源消耗的碳当量

废弃塑料薄膜处理 W×CE．
塑料薄膜：810

矿是每年产生的废物量；c瓦

是废弃塑料薄膜处理过程中的

碳当量

运输DxFxCE，
化石能源消耗：852．9

D是所有物质(建材，产品和废

弃物)的运输距离；F是每千米

的能源(汽油，柴油)消耗；CEt

是能源消耗的碳当量

帆：有机肥来自实地调

查：无机肥和农药来

自MAC(2006)and

SDPC(2006)；

层：SDPC f2006)；

CEm&CEe：West and

Marland(2002)，Ou et

a1．(2009)，Canakci and

Akinei(2006)

黟SDPC f2006)；

C“：Thamea(2008)

F：MAC(2006)；

CEt：He et a1．(2005)

数据的正态性以Shapio—Wilks来检测发现具备正态性，因此不需要进行数据

转换。从CVC转变为PGVC之后，五个气候区之间SOCD变化率的差异及ASOCD

的差异用单因素方差分析来做，接着再用最小显著差数检测(LSD)的方法进行

平均值的多重比较。五个气候区下PGVC和CVC的NPP差异用成对t检验来评

估。所有统计均以SPSS(SPSS，Chicago，IL，USA；version 16．0)软件进行，显著

性平均为a=0．05。
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4．2．4塑料温室农业生态系统服务评估框架和计算

基于千年生态系统服务的框架(MA，2005)以及农业系统ES和EDS评估研

究(Zhang etaL，2007)，我们构建PGVC的ES和EDS的评估体系(图4．8)。我

图4．8 PGVC系统生态服务和负服务评估框架

Figure 4．8 Valuation framework ofecosystem services and
dis-services for PGVC ecosystems

们量化了五个ES(蔬菜生产，碳固持，土壤保持，土壤肥力保持和节水)以及

两个负服务(土壤盐溃化和N20排放)。其余的ES(沙尘暴减缓，有害沉降阻
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隔，美学服务)以及EDS(土壤酸化，废弃塑料薄膜和病害增多)等仅作定性

分析。

由于PGVC和CVC均为人类主导的系统，因此其Es的提供也依赖大量的

外来输入，如肥料，农药和建材等。因此在计算供给服务时我们减去了这部分外

来输入的成本，从而得到供给服务的净经济价值(即PGVC农户的净经济收入)，

总的净经济价值由Es和EDS的代数和计算得到并用来代表PGVC和CVC系统

的经济价值。

我们首先计算各Es和EDS的生物物理量。基于前文所提四类主要蔬莱(黄

瓜，西红柿，茄子和菜椒)的经济产量数据，供给服务的蔬菜生产量(ES。，t hm之

yr-1)可计算如下：

ESP=∑2：lYk／Ai 公式(4．11)

其中，Yk(k=l、2、3、4)是第k种蔬菜在每个区PGVC或CVC的平均经济产

量(tyrl)；Ai是每个区PGVC或CVC的总面积(hm2)。

对于PGVC或CVC系统的碳固持，我们采用前文以生命周期的全碳分析法

计算得到的△NcF来代表从CVC转变为PGVC后碳固持量的变化。为了下文计

算温室效应的C02排放当量，这里将ANCF转变为C02的单位，具体方法见4．3。

在温室气体中我们排除CH4的影响因为PGVC和CVC系统的土壤大都处于有氧

状态，这样的土壤往往会吸收CI-h(Dalal et a1．2008；Nishimura et a1．2008)或排

放小于其他主要温室气体(C02和N20)排放量两个数量级的CH4(Iqbal et a1．

2009)。

PGVC的土壤保持量(ES。，t hm之yr。)通过潜在土壤侵蚀量(Ep，t hm。2 yr-1)

和实际土壤侵蚀量(Er，t hm之yr-1)的差值得到(Li et a1．，2006)。CVC的土壤

保持量采用孙新章等(2005)。PGVC的ED速率被看作和CVC一致：

ES。=E。一Er 公式(4．12)

Er=Ep×c×pr 公式(4．13)

其中，c为覆盖和管理系数(0．003)，pr是支持措施系数(0．04)(Wischmeier and

Smith，1978)。

土壤侵蚀会造成营养元素的流失从而降低土壤肥力，尤其是氮(N)、磷(P)、
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钾(K)等元素。因此减少土壤侵蚀还可以保持土壤肥力(ESsf)，即营养元素的

量(tN—P—Khm2 yrl)：

Es。f=肆IES。×Cj—Fi×Ct]×(1一I，) 公式(4．14)

其中Cj(j=l、2、3)是表层土壤的N．P—K含量；Fi(t hm之yr"1)是年化肥使用

量；C日(j=l、2、3)是输入化肥中的N．P．K含量；Ir是施入化肥通过径流的流

失量(30％PGVC和50％CVC，Lai and Huang，2008)。

PGVC的水分利用效率高于CVC，主要是因为温室内部高湿度降低水分蒸发

量(Femandez et a1．，2007)。PGVC节约的水量(ES。，m3 hm之yrl)可以通过PGVC

和CVC消耗的灌溉用水差异得到：

ES。2Wo—Wg

Wg=Wo×I。×(Io／Ig)

公式(4．15)

公式(4．16)

其中，W。(m3 hln’2 yr．1)为CVC的灌溉耗水量；wg(m3 hm之yr。1)为PGVC的灌溉

耗水量；1w是滴灌时PGVC比CVC的节水率(50％，Femfindez et a1．，2007)；Ig

是PGVC滴灌和漫灌耗水量的转换因子(60％，毛学森和李登顺，2000)；Io是

CVC滴灌和漫灌耗水量的转换因子(65％，Maisiri etal．，2005)。

当氮肥施用率超过蔬菜本身需求之后就容易造成大量离子(特别是N03’)在

土壤中的积累。而N03"的积累是造成土壤盐渍化和地下水污染的主要原因之一

(Li et口正。2001)。本研究中土壤盐渍化由生长季结束时0-20cm土层中N03。的残

留量(thm七yrl)来表示

在中国，蔬菜种植系统是重要的N20来源，占农田所有N20排放的20％(He

Pt口正，2009)，我们按照He et a1．(2009)的方法来计算PGVC的N20排放量(GrJ20，

thm之yr。1)。在计算温室效应时，N20按照增温潜势被换算成C02'-3量：

GNzo 2FNj×Ei
公式(4．17)

其中，FNj是施用化肥的总氮量；Ei(％)是每个区N20的释放因子。

基于以上Es和EDS生物物理量，我们即可计算它们的经济价值。这里我们

将其分为供给服务，调节服务以及EDS三类进行计算。供给服务的经济价值(Vp。，

yuanhm。2 yr-1)为某气候区(i=l、2、3、4、5、)农民个人所得的蔬菜总年收益

(Vi，yuan hm。2 yrl)减去其利用PGVC或CVC生产蔬菜过程中的物质成本和
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劳力成本(ci，yuan hm。2 yr"1)：

V。，。=Zi5_-l(Vi—Ci)×Ai／A 公式(4．18)

其中Ai是第i个气候区的PGVC或CVC面积，A是中国PGVC或CVC总面积。

调节服务的年经济价值(V。。，yuanhm-2 yrl)主要指碳固持，土壤保持，土

壤肥力保持和节水四项Es的经济价值。

VreE=∑叁l Esnj×PC。i×Ai／A 公式(4．19)

其中ESni(n=l、2、3、4)即为第i个区域第n种调节服务的生物物理量；Pclli

是第i个区域第n种调节服务的价格(yuan hm‘2 yr"1)。

负服务的年经济价值(VEDs)主要是土壤盐渍化和N20排放两项EDS的经

济价值。

VEDs=∑冬l EDSmi×PCmixAi／A 公式(4．20)

其中Esmi(m=l、2)即为第i个区域第m种负服务的生物物理量；PCmi是第i

个区域第111种负服务的价格(yuanhm。2 yr‘1)。

PGVC或CVC总净经济效益(VEs'yuanhm之yr"1)的计算是单个Es和EDS

的净经济价值：

VEs=∑Vpr。+∑V。2一∑VEDs 公式(4．21)

最后，为了判断PGVC是否在中国是一个可以社会经济可行并值得长期发展

的技术，我们计算了从CVC转变为PGVC后成本收益增量比(NBCR)来确定

总净收益与总成本的之比。我们计算了两类成本收益增量比：对所有农户(NBCRf)

与对整个社会(NBCR。)：

NBCRf=(Bf-C)／C 公式(4．22)

NBCR。=(B。一C)／C 公式(4．23)

其中Bf指所有农民得到的总经济价值增量，在数值上等于PGVC和CVC的Vp。

之差；B。指整个社会得到的总生态系统服务价值增量，在数值上等于PGVC和

CVC的vEs之差；C即是PGVC和CVC总成本的差异。
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4．3塑料温室农业的碳循环

4．3．1碳输入和净生产力

从CVC转变为PGVC在四个气候区显著增加NPP(P<O．05)，除中国南亚热

带区之外(图4．9a)。最大的NPP增加量出现在中温带区(4．88 t C hm‘2 yr-1)，

其次是青藏高原区(4．44 t C hm‘2 yr-1)和暖温带区(4．14 t c hm’2 yrl)。在南亚

热带区，尽管无显著增加，但PGVC的NPP仍比CVC高出近23％。然而，在

五个气候区，转变之后带来的经济产量均显著增大(图4．9b)。土地利用转变带
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Figure 4．9 Net primary production 0岬P)(a)and economic yield(舶sh weight)(b)ofPGVC and
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来的碳动态常常通过碳固定率和化石燃料排放量的变化而改变(West and

Marland 2002b；Bernacchi et a1．2005)。这在向集约化农业转变后碳动态变化的情

形中更为明显因为作物的产量和外部输入都显著增加(Burney et a1．，2010)。转

变后五个区NPP的增加带来更多的年碳固定。同时，外源的有机肥碳输入也随

着CVC转变为PGVC而显著增加(增加1．3—3．0倍，图4．10a)。和NPP一样，

a 10

8

6

4

2

O

口PGVC

口CVC

b
O．1，

青藏高原 中温带 暖温带 北亚热带 南亚热带

图4．10中国五个气候区中温室蔬菜种植系统和传统蔬菜种植系统的单位面积有机碳施入量

(a)与单位蔬菜产量有机碳施入量(b)。“幸，’代表P<0．05

Figure 4．10 Manure carbon input based on per unit area(a)and per unit vegetable product(b)of

PGVC and CVC systems for five climatic regions in China．‘坤’’indicates P<O．05
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除南亚热带区之外其余四个气候区的有机肥输入均有显著增加。因此，有机肥碳

输入增加可能原因之一是从CVC转变为PGVC之后经济收益的增加从而使农民

自愿施入更多的有机肥以获得高产(Chang et a1．，2011)。于是，如果基于单位蔬

菜产量来计算有机肥的碳输入量，则PGVC和CVC系统之间的有机肥碳输入差

距会减小，PGVC仅比CVC多约1．1．1．4倍(图4．10b)。甚至在中温带区，PGVC

的单位蔬菜产量有机肥碳输入量小于CVC系统。

4．3．2土壤碳

在中国由CVC转变为PGVC之后，0-20cm的土壤有机碳密度平均约增加50％

(图4．11)。转变后，在中温带、暖温带和青藏高原区的土壤有机碳增加量显著

高于南亚热带区(P<0．01)。最大的土壤有机碳密度增量出现在暖温带区(～57％)

而最小的出现在南亚热带区(～18％)。同时，在中温带区和暖温带区由转变带来

的土壤有机碳密度年增量显著高于北亚热带区和南亚热带区(P<0．01)。

土壤有机碳密度(％)

图4．11中国整体及五个气候区下从CVC转变为PGVC后土壤有机碳密度变化(误差线代

表95％1信区间)。MTe，WTc，TP,NSt，SSt分别代表中温带，暖温带，青藏高原，北亚热

带和南亚热带

79



浙江大学博士学位论文 食物生产系统的集约化转变：碳循环及生态服务

Figure 4．1 1 Soil organic carbon density change following the conversion from CVC to PGVC for

the five regions and the overall change in China(95％confidence intervals)．MTe，WTc，碍NSt，

SSt represents middle temperate，wal'／ll temperate，Tibet Plateau，north subtropical and south

subtropical region，respectively

若将中国五个气候区的土壤有机碳密度分别按照PGVC和CVC系统来做，

则可发现两个系统的土壤有机碳密度均随耕作年限的增加而发生显著的线性变

化：PGVC的土壤有机碳密度随耕作年限增加而线性增大，CVC则是线性减少

(图4．12)。由于具有这样大尺度的线性规律变化，我们估算出由CVC转变为

PGVC后五个气候区平均土壤固碳率为2．16 t C hm五yr～。这比从传统农业转变为

免耕操作后的土壤固碳率高约6倍(中国免耕固碳率：0．16—0．39 t C hm’2 yr"1，Lu

et a1．2009；美国免耕固碳率：0．34 t c hm-2 yr-1，West and Marland 2002b)，比稻一

麦的集约化农业系统高约3．5倍(o．62tChm。2yr～，Benbi andBrar2009)。这可能

主要是由于PGVC的高有机肥施入量以及随之而来的NPP增加带来的根系分泌

物增多造成的(Chang etaL，2013)。通常说来，约有5．17％的有机肥碳输入会保

留在土壤中作为土壤有机碳固定下来，而其余的则通过呼吸作用释放回大气

(Johnson etal．，2007)。基于这个假设，我们可以计算出有机肥碳输入的增加量

约占转变后土壤有机碳增加总量的8％．27％(表4．4)。因此，我们可以推测大部

分(73％．92％)土壤有机碳增量是由CVC转变为PGVC后NPP的增加造成的。

然而，与其他农业管理措施类似(West and Marland 2002b；Lu et aL，2009)，

从CVC转变为PGVC同样也会带来土壤有机碳水平的饱和，而不会完全按照图

4．10的趋势随年份无限增大。在我们的研究中，发现转变为PGVC之后ASOCD

的变化率会随着耕作年限的增加而逐年减少(图4．13)。因此，基于ASOCD随

耕作年限线性变化关系的假设可能会高估土壤的固碳速率，由于大部分PGVC

在耕作15年后即废弃并移动到邻近土地上(Ju et aL，2007)。另一方面，由于本

研究的仅考虑到20cm的耕作层，因此有可能低估土壤的固碳潜力。于是，我们
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Figure 4．12 Relationship between(a)soil organic carbon density and cultivation years
for PGVC

and(b)soil o唱amc carbon density and measured year for CVC
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表4．4中国五个气候区从CVC转变为PGVC有机肥碳输入增量和土壤有机碳增量(tChm。2

yrl)。5％和17％分别代表所施有机碳中存留于土壤的部分上下限值(Johnson etal．，2007)

Table 4．4．Increment oforganic fertilizer carbonand soil organic carbon for five climatic regions

following the conversion from PGVC to CVC in China(t C hm’2 yr"1)．5％and 17％represents the

lower and upper limit ofcarbon retained as soil organic carbon in appfied fertilizer(Johnson et a1．，

2007)
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Figure 4．1 3 The relationship between annual changes in soil organic carbon density(％)and

a

cultivation duration(year)following the conversion from CVC to PGVC

20

O

100

O

me(n=27)Ⅵe(n-20)TP(n=4)NSt(n=l1)SSt(n=16)
图4．14中国五个气候区PGVC和CVC的表层(0．20 cm)雠(20—100 cm)i壤有机碳密度
(meall士S．E．)．括号中数字为取样点。MTe，WTe，TP,NSt，SSt分别代表中温带区，暖温带

区，青藏高原区，北亚热带区和南亚热带区．+表示PGVC和CVC在0．05水平上显著

Figure 4．14 The soil organic carbon density ofsurface(0-20 cm)and subsurface layer(20·100 cm)

in PGVC and CVC systems(mean士S．E．1．Numbers of samples are shown in the parenthesis．

MTe：middle temperate region；WTe：Walnl temperate region；TP：Tibet Plateau region；NSt：north
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subtropical region；SSt：south subtropical region．+indicate significant difference between PGVC

and CVC systems at P<0．05

利用研究中有限的可用数据对五个气候区下20到100cm的土壤有机碳密度进行

计算。结果表明从CVC转变为PGVC后，表层(0-20cm)受耕作直接影响的土

壤有机碳密度在三个气候区里均有显著增加，而亚表层(20．100cm)的土壤有机

碳密度在任何一个区均没有显著差异(图4．14)。这可能是由于表层土壤的有机

碳含量比亚表层土壤更容易受到耕作管理措施的影响(Thomson etal．。2006)。目

前由于缺乏数据，我们仍然还不能精确地估计转变后亚表层土壤有机碳密度的年

变化率。未来需要进行长期和大尺度的野外观测实验来估算全土壤剖面(0．100cm)

达到其有限的碳固持饱和水平的时间。

4．3．3农业生产过程碳排放

PGVC的单位面积化石燃料碳排放(2．0 t C hm之yr-1)是CVC(o．53 t C hm‘2

y『1)的3．8倍。在中温带、暖温带和青藏高原区，PGVC比CVC分别多释放3．8、

6．6和16．4倍的化石燃料碳排放，而在北亚热带和南亚热带区仅多释放2．1和1．1

倍(表4．5)。这表明在较冷的地区PGVC和CVC生产过程化石燃料碳释放的差

距较大。然而，由于PGVC的产量较高，若计算单位蔬菜产量的化石燃料碳排

放，则PGVC的生产过程平均碳排放(10．8l kgCt。yr。1)仅为CVC的两倍(5．10

kgCt_yrl)左右。其中，在中温带，暖温带和青藏高原带区相应分别为1．4，3．5

和7．4倍，均比基于单位土地面积的碳排放差异减小近一倍。而在南亚热带区，

PGVC生产过程的化石燃料碳排放甚至比CVC少(表4．5)，仅是其～84％。

在化石燃料总碳排放中，建筑材料(如钢材和塑料薄膜)生产所带来的碳排

表4．5中国五个气候区CVC和PGVC农业生产过程化石燃料碳排放(kgC]am之yr"1)

Table 4．5 Fossil fuel carbon emissions from agriculture production in plastic greenhouse vegetable

cultivation(PGVC)and conventional vegetable cultivation(cvc)ecosystems(kg C hm。2 yrl)

农业生产过程 中温带 青藏高原 暖温带 北亚热带 南亚热带

眼科觏遣
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塑料薄膜

钢材

蔬菜种植管理

化肥

杀虫剂

劳动力

废弃塑料薄摸处理

运输

单位面积总碳排教

PGVC 322．40

CVC 37．12

PGVC 1364．12

CVC 0

PGVC

CVC

PGVC

CVC

PGVC

CVC

PGVC

CVC

PGVC

CVC

PGVC

CVC

29．1

27．75

708．00

587．16

O．09

0．02

0．03

O．01

89．56

6．18

27．72

1．22

PGVC 2541．02

CVC 659．46

207．21

24．29

1364．11

O

47．12

17．53

269．86

75．77

O．08

O．03

0．04

O．01

57．56

4．05

26．09

0．46

1972．07

122．14

单位产品总碳排教魄Ct-]妒1)

PGVC 15．07 12．36

CVC 10．70 1．68

328．23

32．83

1364．13

O

49．60

28．87

734．90

324．18

0．10

0．04

O．03

0．02

91．16

5．47

27．95

O．90

2596．10

392．3l

13．45

3．80

201．93

24-30

O

O

37．60

34．38

813．71

455．98

0．01

0．0l

0．02

O．02

56．09

4．05

3．47

O．98

1112．83

519．72

6．52

4．41

42．75

33．00

0

O

31．17

39．15

1170．35

1048．77

O．01

O．01

O．02

0．02

20．78

5．50

2．33

1．75

1267．41

1128．20

6135

7．52

放扮演着重要的角色(表4．5)。PGVC和CVC在这一项上的区域差异较大(9．75

—1,659．53 kg C hm。2 yrl)，从南亚热带区到中温带区占总碳排放差异的7％-88％

不等。然而，蔬菜种植管理过程中的PGVC和CVC碳排放差异则相对较小

(113．60-431．52 kg C hm五yrl)。

85
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作为一个集约化的农业系统，PGVC的平均化石燃料碳排放(2,000 kg C hm。2

yr"1)是传统农业(182 kg C hm七y『1)和免耕谷物系统(148 kg C hm’2 yr-1)的

10倍之多(West andMarland,2002b)。但是，PGVC全生产过程的化石燃料碳排

放却仅不到玻璃温室化石碳排放的一半(5,372 kg C hm。2 yrl，Kowata et a1．，2008)。

主要有两个原因：(1)PGVC的建造材料生产的能耗较小；(2)PGVC几乎不用

冬季的额外加温，而这一项占玻璃温室化石燃料碳排放的90％以上(Kowata etal．，

2008)。和玻璃温室种植相比较低的能耗可以体现出PGVC作为一种低技术农业

耕作措施的环境优势。在中国，当室外温度低至．20 oC到．10 oC时PGVC仍可

种植蔬菜(维持10。C左右)并不需额外加温(Costa and Heuvelink，2004；Jiang et

a1．，2004)。这样的区域可达47 aN。而在47 oN到50 oN的地区则需要额外的煤

炭加温，因此会增加成本而难以大规模扩张(Costa el a1．，2003)。而玻璃温室没

有砖土墙和覆盖物保持温度需要加温，因此它们更多地被发达国家使用来种植附

加值高的蔬菜或花卉。

4．3．4生命周期净碳流

若将化石燃料考虑在内，所有五个气候区从CVC转变为PGVC后的NCF均

表现为净碳吸收(图4．15d)。从CVC转变为PGVC后ASOCD和ANPP较高的

区域均为年积温较低的地区(2000—30000C)如中温带区和暖温带区。然而，这

些区域的生产过程碳排放在转变后也有很大的增加。在具有高碳吸收和排放的情

况下，最高的碳减排仍是中温带区(2．91 tC胁。2 yrl)，其次是暖温带(1．51 tC

11m。2 yr．1)和北亚热带区(1．32 t C hrn。yr"1)，最低的是青藏高原区(O．08 t C hrn‘2

yr"1)。总的来说，五个不同气候区的转变平均带来1．51 tC hm之yr。的碳减排。

对两个重要的PGVC气候区(暖温带区和北亚热带区)而言，本研究中转变

后带来的净碳减排量(1．43 t C hm。2 yrl)比之前的研究结果(o．83 t C lain’2 yr"1，

Wang etaL，2011)高70％左右。这可能是因为本研究增加了这两个区域的取样点

从而覆盖了更大的范围，数据量占全中国PGVC样点的～75％。我们在这两个区

域的西部地区增加32个蔬菜样点和203个土壤样点，从而之前的NPP和土壤有

机碳固持量分别增加24％和73％。在包含其他三个气候区之后，净碳减排略有

增加。总量来看，当前20％的蔬菜地转变为PGVC已减排4．85 Tg C，也高于之
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前的研究结果(2．69 Tg C，Wang et a1．，2011)。
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图4．15中国五个气候区下CVC转交为PGVC的相对碳流年变化：(a)土壤有机碳密度

(ASOCD)，(b)生产过程化石燃料燃烧碳排放(ACAG)，(C)净初级生产力(ANPP)，(d)

净碳流(ANCF)．误差线代表土壤有机碳密度变化的标准误

Figure 4．1 5 Relative carbon flux change for(a)soil organic carbon density(△SOCD)，(”fossil

fuel carbon emissions(ACAG)，(c)Net Primary Production(AsPP)，(d)Net Carbon Flux(ANCF)

after converting CVC to PGVC for five climatic legions in China；Error bars represent the

standard deviations of soil organic carbon density change after conversion

当然，本研究结果也具有不确定性。政府公布的农业统计数据的偏差会造成

碳流计算中的系统误差(Ciais etal．，2007)，这种统计数据的误差常常地域5％N

为它们在统计分析过程中常常采用的是相同的体系(MAC 2006；SDPC 2006)。

此外，我们在本研究中将中国PGVC的数据基于之前的研究(张亚红和陈青云，
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肥种类的施用(猪粪、鸡粪等)以及蔬菜品种的差异也较大，这又会带来更多的

不确定性。最后，本研究未考虑地中海地区这个主要的PGVC气候区，这会限

制我们的结果推广到全球尺度(Ttizel andLeonardi 2009)，未来的研究应该关注

该区域PGVC的扩张对区域碳平衡的贡献。

4．4温室农业碳循环的影响因素分析

作为人类主导的系统，PGVC的碳循环不仅受到自然因素(如积温)的影响，

_、
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图4．16PGVC系统碳平衡的影响因子示意

Figure 4．16 The carbon balance ofPGVC systems and schematic offactors that affect net carbon

ecosystem balance for the PGVC system
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更受到社会经济因素(如收入和管理措施)的影响(图4．16)。本研究分自然因

素和社会经济因素两方面来探讨从CVC转变为PGVC后不同区域净碳减排差异

的影响因子及其背后的机理。

4．4．1自然因素

自然因素如温度通常直接影响PGVC的碳固定和固持(Wang et a1．，2011)。

PGVC通过提高积温来延长温室内部蔬菜的生长季，进一步极大地促进了转变后

的NPP提高并带来更大的净碳汇(Jeong et aL，2011)。PGVC能在较冷地区比温

暖地区提供更长的生长季，因此ANPP在较冷地区也显著高于温暖地区(图4．15c)。

在PGVC中，约42％的NPP(平均3．7 t C hm。2 yr"1)是被人类消费的蔬菜产品(图

4．17，箭头1)。这些被消费的产品中，约10％的通过人类排泄物(箭头2)以固

体或液体有机肥的形式(箭头3)被间接还田(Wang et a1．，2011)。此外，几乎

所有的蔬菜秸秆(5．1 t C hm‘2 yr-1)都直接被归还到PGVC的土壤中(箭头4)。

这些被循环的碳(5．5 t C hm。yr。1)占所有有机肥碳输入(6．4 t C hm之yr"1)的约

～86％。另外有14％的碳来自其他系统，和目前大多数研究一样(Benbi and Brat,

2009；Ceschia et a1．，2010)，本研究把这部分碳来源也算在土壤碳固持当中。

图4．17 PGVC的碳循环。实箭头(1、3、4)代表直接碳流，虚箭头(2)代表间接碳流

Figure 4．17 Carbon cycle ofPGVC systems．Solid arrows(1，3，4)represents direct carbon flux and

dotted alTOW(2)represents indirect carbon flux

从CVC转变为PGVC后，由于温度的升高会造成更高的土壤异氧呼吸，特

别是在寒冷地区。这意味着在寒冷地区转变为PGVC比在温暖地区会损失更多
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的土壤碳。然而，ASOCD的增加量却从温暖地区到寒冷地区逐渐增大(图4．15a)，

这可能是由于寒冷地区从CVC转为PGVC后有更多的碳通过根系分泌和有机肥

输入(Benbi and Brar,2009；Qiu et a1．，2010；Wang et a1．，2011)。此外，温度能通

过社会经济因素间接影响转变过程中的碳平衡。

4．4．2社会经济因素

社会经济因素主要通过影响人为的有机肥输入和农业生产过程化石燃料碳

排放来影响转变后的碳平衡。例如，PGVC在寒冷地区常常比温暖地区有更大的

有机肥碳输入增量(表4．4)进而带来更高的NPP和土壤碳固持，这可能是由于

其寒冷地区经济价值增量也较高(图4．9b)。从CVC转为PGVC后建筑材料生

产的化石燃料碳排放增高，同时由于PGVC的建筑材料使用量根据当地的气候

条件不同而会在区域之间存在差异，这点不同于玻璃温室的在各地所消耗的建材

都类似的特点(Kowata et aL，2008)。在较为寒冷的地区，为了保持内部温度的

稳定，PGVC需要额外的钢架来支持较重的覆盖物，因此从CVC转变为PGVC

会产生较大的ACAG(图4．15b，1,364 kg C hm七yrJ)。而在温暖地区由于其支持

结构是竹木而几乎不产生额外的生产过程碳排放，因此从CVC转变为PGVC后

的ACAG比寒冷地区小。

此外，转变为PGVC也在蔬菜种植管理过程中会产生更高的化石燃料碳排放。

在不同的气候区下农业管理措施也会具有较大差异从而产生不同的碳排放

(CeschiaetaL，2010)。蔬菜种植管理过程中单位面积的化石碳排放在PGVC或

CVC中均是由寒冷地区到温暖地区逐渐增大(表4．5)，这可能是由于在温暖地

区的更长的生长季需要更多的额外农业投入。然而，从CVC转变为PGVC的化

石碳排放增量则在不同气候区有极大差异(114到431 kgC№‘2 yr’1)，并且和气

候因子无规律性变化。这种碳排放差异的无规律性反映各气候区下管理措施的差

异，也说明不同气候区下PGVC的种植管理策略均需要改进以减少化石燃料碳

排放。 由以上分析可看出影响CVC转变为PGVC化石燃料碳排放的人源因素

背后也有着自然气候因素的间接作用。

总之，以上讨论的自然和社会经济因素相互作用共同决定着五个不同气候区

下CVC转变为PGVC之后的净碳减排量。本研究证明在寒冷地区向PGVC的转
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变比温暖地区能带来更多的净碳排放。然而，青藏高原区却是一个例外，它虽有

最低的年积温但净碳减排量也最小，这可能是由于NPP和SOCD的增加量无法

抵消转变带来的化石燃料碳排放和有机肥碳输入的增加量。但是，该区NPP和

有机肥碳输入量与中温带和暖温带区均相当。于是其转变后较低的土壤有机碳密

度增加量可能由于造成该区土壤碳损失的呼吸作用对加温效应更加敏感(Yang et

a1．，2008)。这个不确定性需要未来更多的研究来解决。

4．5塑料温室农业扩张的生态．社会．经济贡献

4．5．1温室农业扩张对碳循环贡献

良好农业措施的扩张有助于为区域碳固持提供有前景的途径。在中国，PGVC

的面积仅为总蔬菜耕作面积的20％(Costa and Heuvelinlq 2004；Hickman，201 1)。

我们建立了两个线性情景假设来估计总的净碳减排：当前中国50％和100％的

CVC面积转变为PGVC。每个区的净碳减排以下式来计算：

．总碳减排潜力=亨ANCF。×Si 公式(4．11)
7

其中ANCFi(i=1，2，3，．．．5)是第i个区域的单位面积碳减排量(Tg C Inn。2 yrl)；

si是第i个区域50％或100％的可利用CVC面积(hm2)。

由于我们的研究结果正好是所有5个区的转变都会带来净碳减排(即正的

ANCF)，因此当前中国CVC面积50％g日转变可以带来额外9．7 Tg C yr-1的净碳

减排(图4．18)。在中温带、暖温带和北亚热带区的净碳减排潜力均可比，分别

为2．1、4．6和2．5 Tg C yr～，远高于其他两个区域。其中暖温带区有着最多的可

利用CVC面积，其转变后的单位面积碳减排强度增量也仅次于青藏高原区，未

来应该首先考虑在该区发展塑料温室蔬菜种植。若假设当前lOO％的CVC转变

为PGVC，则额外减排量可高达19．5TgC yr"1。减少净碳排放量在减少大气CO：

浓度方面相当于增加碳汇(Brown et aL，2002)。因此，100％佶J PGVC的转变相

当于贡献中国现有农田总碳固定(39．4 Tg C yr。)的49％或森林碳汇(79 Tg c yrl)

的25％(Piao etal．，2009)。

在青藏高原区向PGVC的转变对区域碳的贡献几乎可以忽略(图4．18)，因

此该区域PGVC的扩张从生态学碳减排的角度来讲是无关轻重的。但是考虑到

该区域PGVC较高的经济回报以及在漫长的寒冷季节中对反季节新鲜蔬菜的极

q1
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大需求，在该区域扩张PGVC仍有其社会经济意义。因此，在这个特殊区域进

行技术改进以增}J口NPP和土壤碳密度或减少其生产过程化石燃料排放仍有必要。
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图4．18中国五个气候区及全中国塑料温室蔬菜种植系统扩张后碳减排潜力。白色柱和黑色

柱分别代表50％和100％的现有传统蔬菜种植面积转变为塑料温室蔬菜种植

Figure 4．18 PGVC expansion scenarios for carbon emission reduction potential ofvegetable

cultivation under five climatic regions and entire mainland Chma．White and black area represents

converting 50％and 1 00％current CVC area to PGVC in China，respectively

4．5．3塑料温室农业生态系统服务

PGVC通过延长生长季和强化耕作措施而提高产量(Enoch and Enoch，1999；

Costa and Heuvelink，2004)。中国2008年PGVC蔬菜的单季产量是CVC的2．1

倍，年产量是CVC的2．3倍，中国PGVC以20％的耕地面积生产37％的蔬菜(表

4．6)。在中国的五个气候区，从CVC转变PGVC均强化其供给服务，蔬菜产量

从南亚热带区到中温带区逐渐增高(41—107 t hm。2 yr～，表4．7)。在中国北方地区

(中温带，暖温带和青藏高原区)PGVC的经济产量平均比CVC高出127％，特

别是在中温带区，其经济产量可高出173％，而南方地区仅高出35％(图4．9b)。

从CVC转变为PGVC的经济产量增量也是北方区高于南方区，产量增量最高的
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表4．6中国2008年PGVC和CVC蔬菜产量，面积，复种指数，单季产量和年产量。复种指

数是由播种面积除以耕地面积得到

Table 4．6．Vegetable production，area，MCI，yield per season and yield per year for plastic

greenhouse and conventional Vegetable cultivation in China(2008)．Multi—Cropping Index(MCID

are calculated as the result ofsowing area divided by area

注：a．张真和(2010)：b．高翔和李骅(2007)

中温带区是产量增量最低的南亚热带区的2．6倍。同样，PGVC在北方区的净收

入增量也比南方区高，但净收入增量最高区却是青藏高原区，其净增量可达最低

的南亚热带区的1462倍。这可能是由于青藏高原区平均温度比中温带区更低，

其反季节蔬菜更加短缺造成了PGVC蔬菜市场价格更高。而在南方区，传统露

天的蔬菜种植即可供给充足的蔬菜从而使得PGVC的优势不明显。总的说来

PGVC在北方地区的经济意义高于南方地区。

表4．7中国五个气候区CVC转变PGVC后的生态系统服务与负服务的生物物理量和经济价

l'直(yuan hm‘2 yr"1)的变化。正值表示增加，负值表示减少

Table 4．7．Biophysical and economic value change ofecosystem services and dis-services

following the conversion from CVC to PGVC under five climatic regions in China

气候区 ESp ESc ESs ESsf ESw EDSs EDsn

青藏高原区 生物物理量 86．88 0．29 12．62 0．83 2．34 O．05 NA
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经济价值 58465 10 2174 2587 162 28 NA

中温带区 生物物理量 106．96 10．67 17．89 —0．11 2．97 O．03 NA

经济价值 26323 365 3082 —306 225 17 NA

暖温带区 生物物理量 89．76 5．6l 19．07 0．42 1．78 O．15 0．0004

经济价值 26580 192 3285 1224 295 85 0．25

北亚热带区 生物物理量 52．84 4．84 18．42 O．005 2．31 o．26 O．0009

经济价值 5598 166 3173 15 100 147 O．57

南亚热带区 生物物理量 41．18 4．33 18．05 0．03 3．70 1．73 0．003

经济价值40 148 31lo 92 268 977 1．89

注：ES。．蔬菜产量(thm一2yr-1)；ES。．C02固定(△Nc F，thm‘2 yr"1)；ES。一q-3黼(thm‘2 yr-1)；ES。r
土壤肥力保持(thm’2 yr-1)；ES。．节水(103m3 hm。2 yrl)；EDs。-N03‘积累(thm2 yrl)；EDsn-N20排

放(t hm-2 yrl)．

中国是全球主要的蔬菜生产国，其产量占世界总量的-50％(FAO，2008)。

同时，中国也是世界最大的蔬菜出口国(760万吨，2005年)，占世界蔬菜总出

口量的14％(FAO，2005)，然而该出口量仅占中国当年蔬菜总产量的～2％。该

出口水平再加上当前中国PGVC快速扩张的趋势意味着中国可以为世界食物供

给安全提供巨大的潜在贡献。

PGVC平均比CVC多保持18．5 t 11m～yr4的土壤以及0．21 t NPK hm’2 yr-1的

土壤营养元素，分别比CVC高32％和36％。仅在中温带区CVC的土壤肥力保

持高于PGVC。已有研究表明若土壤表明覆盖率超过70％，其水蚀和风蚀速率可

分别降至小于2％和1％(Deumlich et a1．，2006)。PGVC的塑料薄膜覆盖超过80％

的农地表面积，因此能抵挡土壤侵蚀(Chug etal．，2011)。此外，中国北方农田

每年有60亿吨表层土壤通过风蚀损失，并成为当前北京及其周边地区春季沙尘

暴的主要来源(Chen andCai，2003)。而PGVC的搭棚覆盖时间基本上和北方沙

尘暴盛行时间重叠(Chug etaL，2013)，因此可以减缓沙尘暴的影响。减缓沙尘

暴不仅使北京和中国其他地区城市受益，而且也能使朝鲜半岛、日本甚至北美受

益，因为携带着污染物的中国沙尘暴常常通过季风会被带到世幂其他国家(Liu
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and Diamond2005)。和大多数农业上推荐的管理措施(如覆盖农业和免耕农业)

一样，土壤保持还可间接促进土壤碳固持(Lal，2004)。

PGVC和CVC相比显示出较高的节水潜力，平均可多节约2286 m3 hm-2 yrl。

到目前为止，农业“绿色革命”带来的产量增加同时也增加了对灌溉水的需求量

(Evenson and Gollin，2003)。然而，由于塑料温室是一个半封闭系统，可以减少

作物蒸发蒸腾量，和CVC相比可减少约50％的耗水量(Femgmdez etal．，2007)。

同时，薄膜覆盖还可以使蒸发蒸腾出的水封凝结并可能进行回收利用，从而进一

步减少耗水量(Sonneveld and Voogt,2009)。该耗水量减少的途径还可以配合一

个新技术来扩大当前成效，即将落在塑料薄膜上的雨水收集起来用作灌溉而不是

让其白自流失(张文君，2008)。因此，PGVC比CVC在非农业用水对有限可利

用水资源竞争大的区域有着巨大的优势。在中国，暖温带区的干旱区面积最大，

其节水量也最多(表4．7)，PGVC可以在这些干旱的地区扩张并为当地食物生产

做出贡献。

此外，PGVC的塑料薄膜覆盖阻隔空气中有害物质(如酸雨)沉降到蔬菜表

面，可以避免如CVC中的蔬菜一样被污染并可能对人类健康产生的危害(Guerra

etal．2012)，使蔬菜食品更加安全。PGVC的扩张将大量的绿色景观改造成为由

白色塑料结构主导的景观，减少了这些区域的景观美学。然而，温室内部多样化

的蔬菜和水果亦可吸引旅游消费者进行观光和采摘，可带动当地生态旅游的发展，

这也为当地城市居民提供一个休闲娱乐的途径并同时为农民带来额外的经济收

入和社会声誉。例如，在2005年，寿光市三元朱村有82万人次进行旅游观光，

其消费者的采摘活动为当地农民带来500多万元的额外收入(方新启，2006)。

和所有集约化种植系统一样，PGVC也会产生较大的环境影响(EDS)。PGVC

比CVC释放更多的生产过程化石燃料消耗的C02，以及菜地本身释放的N20。

在中国PGVC约比CVC平均多释放0．27 t C02嘲hm。2 yrl的N20，这主要是由于

较高的施肥率以及温室内部较高的温度加速氮的矿化、硝化和反硝化过程(He et

a1．，2009)。然而，若将每年的平均净碳减排量(5．69 C02嘲hn—yr-1)也考虑进

来的话，由CVC转变为PGVC仍能减少约5．42 C02嘲hm。2 yrl的温室气体净减

排量，从而为减少温室效应做出贡献。此外，PGVC对局地的气候可以起到降温

的作用，因为塑料薄膜的覆盖增加表明的反照度并减少净辐射的能量，这反过来
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减少耕地到大气的感热通量(从土地表面传到较冷的大气并带来温度改变的热能，

Campra et a1．2008)。因此，PGVC对当地和全球气候的净温室效应仍需要更多的

研究，特别需要将生物地球化学(GHG调节)和生物物理(反照度和蒸发蒸腾

调节)效应整合起来。

由于PGVC比CVC施用更多的氮肥从而带来了更多的N03"的积累进而造成

盐渍化，从CVC转变为PGVC在中国平均多带来o．27 t hm之yrlN03"积累。尽管

可以通过淋溶减缓积累的负面影响，但是又会造成地下水污染(Ju et a1．2007)，

从而造成两难境地。目前有三个技术上有效的方法：(1)在夏季种植能快速吸收

土壤营养元素的作物来减少过多的N03一(Zhou et a1．2010)；(2)用合理的灌溉

技术(如滴灌)来帮助控制和维持土壤盐渍化在一个可接受的水平(TanandKang

2009)；(3)应用定点氮肥管理措施(如测土配方)来减少N肥施用率，提高N

肥使用效率同时又不减少蔬菜产量(He et a1．2007)。以上三种方法大规模应用

的经济可行性还需要未来更多的研究。

同样因为较高的施肥率，PGVC可能比CVC会造成更高的土壤酸化。在中

国，PGVC的N肥施用率常常超过4thm乏yr一，从而产生~230kilomolesH+hm。2

yr"1(Guo et a1．2010)。减少N肥使用仍然是减缓人为酸化效应最有效的途径。

PGVC的塑料薄膜常常每三年更替一次，残留在土壤中废弃塑料(～1．3％)会对

土壤理化性质产生负面影响，并带来～10％的减产(戴保国，2003)。尽管有-28％

的塑料薄膜送往垃圾填埋场进行处理，但仍有70％的薄膜可以回收用作其他用途

(Chang el aL，2011)。这是因为用于PGVC的薄膜(O．1—0．25mm)常常比CVC

中使用的那些极薄并难以回收利用的地膜(0．02一o．06mm)更厚(孙程旭等，2007)。

此外，PGVC的作物病害也高于CVC，这可能是由于温室内部较高的湿度和温

度适宜于微生物的活动(Costa and Heuvelink，2004)。在中国，PGVC农民在夏

季通常都会揭开塑料薄膜让太阳光对土壤进行消毒，从而帮助控制病害的扩散。

土壤酸化，废弃塑料残留和病害等三项EDS对产量的危害已在供给服务中体现

出来，因此我们避免重复计算就不对这三项进行量化。

在所有Es的种类中，供给服务在转变后提供最高的经济价值增量，占总价

值增量的84％(表4．8)。PGVC平均比CVC多提供18，239 yuanhln‘2 yr-1的供给

服务经济价值。调节服务中，PGVC的碳固持、土壤保持、土壤肥力保持和节水
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分别比CVC多提供195、3，187、609和225 yuan hm’2 yfl的经济价值。同时，

PGVC也比CVC多造成了191和o．56 yuan hm’2 yr"1的N03-积累和N20排放的负

服务经济价值。因此，从CVC转变为PGVC之后净经济价值增量可分为三类：

18，239 yuan hm。2 yrJ的供给服务经济价值、4216 yuan hm2 yr-1的调节服务经济价

一值和192 yuan hm也yr"1的负服务经济价值。总的来说，从CVC转变为PGVC在

各个气候区均提供正的生态系统服务经济价值。其中青藏高原区提供最高的单位

面积经济价值，而暖温带区提供最高的总经济价值(表4．8)。从未来发展潜力来

看，暖温带区的可利用CVC面积最多，约为青藏高原区可利用面积的20倍，其

单位面积经济价值仅次于青藏高原区。因此，未来在该区发展塑料温室蔬菜具有

最大的提供生态服务经济价值潜力。

表4．8中国五个气候区CVC转变为PGVC生态系统服务经济价值变化

Table 4．8 Economic value change ofecosystem services and dis-services following the conversion

from CVC to PGVC under five climatic regions in Chma

4．5．4塑料温室农业社会经济效益

从CVC转变为PGVC后，对农户来说，所有气候区下供给服务经济价值增

量和增加量之比(NBCRf)均为正值(图4．19)，在青藏高原区可高达4．8，说明

从CVC转变为PGVC农民可以获得相当于成本增量4．8倍的净收益。即使是在

南亚热带区也能获得相当于其成本增量1％的收益。当然，该收益的确较少，可

能难以驱动其大规模扩张。然而，在所有气候区下，若考虑所有生态系统服务的
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经济价值，即其对整个社会的收益(NBCR。)，则该比例均有所提高。特别是在

南亚热带区，该比例提高了～54倍。这说明无论从农民个人角度还是从社会收益

角度，PGVC都是具有推广的经济可行性，并是值得推广的。当然，合适的激励

机制(如补贴)对于促进PGVC在中国的扩张是必不可少的。

青藏高原区 中温带区 暖温带区 北亚热带区南亚热带区

图4．19CVC转变为PGVC后的农户(NBCRr)和社会(NBCR。)的成本收益增量比

Figure 4．19 Net benefit-cost increment ratio for proprietary farmers and whole society following

the conversion from CVC to PGVC

PGVC所提供的农业产量增加相当于促进有限土地资源的保护，在2008年，

中国已有的330万hm2被PGVC覆盖的耕地的蔬菜产量相当于770万hm2 CVC

土地上的蔬菜产量，从而已经节约440万hln2的耕地。若中国所有的蔬菜都用

PGVC来产出(假设中国蔬菜产量和总需求均为2008年水平)，则可能潜在节约

-760万hm2的耕地。这两部分耕地已基本相当于80年代到2008年中国的耕地

损失量(1200万hm2，图4．2)。此外，被释放出来的土地可以被用于提供其他

生态系统服务，如通过减少物种丰富的自然生态系统转变为农田来保护自然生境

和生物多样性(Fischer etal．2008)。

在发展中国家，PGVC可以帮助小农户脱贫(Ali，2008)由于其低的初始成

本和快速经济回报率(图4．19)。在中国，90％的PGVC都由仅拥有O．1到0．2hm

耕地的低家庭收入的小农户进行耕作(Costa et a1．2003)。农民的个人收入可以

通过PGVC而得到迅速增加。如寿光的三元朱村农民收入从1989年的几百元增

加到2005年9，580元(唐志军，2006)。该村农民的2005年的收入70％都来自
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PGVC，其年个人收入超过5400元(聂桂惠，2006)，高于当年中国农民的人均

收入(～3200元，金晓彤和陈艺妮，2007)。为此，中国已经推行“小额信贷”的

政策为建造塑料温室的农户提供启动资金。例如，在2009年的吉林省(位于暖

温带区)，约有2200个PGVC的农户得到平均约18万元hm之的贷款，并在年底

获得约34万元lma‘2的净经济收益(徐少义，2009)。大部分中国农民因PGVC比

传统农业带来更高的经济收益而很乐于使用该技术(唐志军，2006)

PGVC在中国的扩张通过提供反季节蔬菜和高质量蔬菜改善了人们的总生活

质量(Costa and Heuvelink，2004)，特别是对于寒冷和干旱地区(如西藏，新疆

和中国北部)的居民来说。PGVC通过劳动力密集的方式增加就业机会，也通过

增加对塑料薄膜，钢材和其他物质的需求使其他工业收益(All，2008)。然而，

PGVC的公众收益还未被完全认识到，并需要未来的研究来量化。

4．5．5塑料温室农业的发展机制

在中国，PGVC起初是通过小农户驱动的“自下而上”方式发展起来的。主要

是由一些村镇里的农民首先应用该技术并获得经济效益，然后其他农户再跟随模

仿。塑料温室在上世纪70年代被引进山东省寿光市但直到80年代末由于日光型

温室的发明才开始广泛应用。在寿光市三元朱村起初1989年仅有18户农民使用

PGVC，然而当他们在接下来四个月快速得到27，000元的效应。接下来PGVC

就快速扩张，在一年之内增加到180户(唐志军，2006)。

当决策者们认识到PGVC的巨大经济潜力之后，一些地方政府开始启动大规

模的温室项目，这样“自上而下”的方式可以促使PGVC迅速扩张。然而，这

种推广计划的成本收益往往可能不能平衡，因为一些发展政策可能会和当地农民

的利益发生冲突进而损害了PGVC的发展。例如在江苏省金北镇，当地政府在

1998年投资建设200多个塑料温室，占地18 hm2之多。政府为温室建造提供了

大部分的资金，然后小农户从政府那里租用温室用于生产。因此，农户们缺乏对

温室的拥有感和责任感，并几乎不承担风险。同时，一些农户还缺乏PGVC管

理的经验。因此在1998年底农民的收入降至～6，000 yuan hm～，低于同年CVC

的收入，这使得许多农民毁棚种粮。为了应对这种情况，当地政府依据市场规律

采取更加合理的措施，如吸引私人投资，提供技术培训，将PGVC转租给有经
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验的农户等。于是在2001年，农民收入迅速增加至90，304元hm‘2(叶道勤和闵

富斌，2001)。

因此，一个好的替代政策是为农户提供如农业投入，技术培训和市场准入等

条件，这对政府和农户而言都是即经济又能带来效益的(Sanchez，2009)。实际

上，中国一些地方政府(如辽宁、内蒙古、北京和天津)已经根据PGVC的不

同类型(如中小棚还是日光温室)对农户采取补偿政策(30，000到100，000 yuan

hm也yr-1，朱明和周长吉，2009)。这样结合“自下而上”与“自上而下”优点的

政策在促进区域PGVC扩张中是一个更加行之有效的方法。各级政府应当更加

关注如何制定切实可行的政策，既能促进Es又能减少其环境影响(EDS)。这需

要来自决策者和科学家的密切合作。此外，国际非政府组织和联合国的技术与资

金支持对于解决诸如为何PGVC在一些国家和地区能成功发展而在气候条件类

似的其他地区却无法成功扩张的问题，这有助于推进PGVC在全球的扩张。

4．6本章小结

作为当前传统农业的集约化加强途径之一，PGVC通过增加作物产量为人类

提供反季节蔬菜和多样化的食物产品，对人类生活质量和身心健康的改善有着重

要意义。作为一种可持续的集约化农业操作方式，PGVC从CVC转变而来，占

全球蔬菜生产面积的20％，并在主要的气候区中(亚热带和温带)能提供除食物

供给以外的多重生态系统服务，同时也会带来更高的负面环境影响。本章基于

637对土壤样本数据和189个蔬菜样本数据，构建了从传统农业(CVC)转变为

可持续集约化农业(PGVC)后碳平衡变化过程，分析其影响因素，定量和定性

分析其生态系统服务(ES)和负面环境影响(EDS)，并综述其社会经济效益与

发展机制。主要结论如下：

(1)从CVC转变为PGVC在中国五个气候区中均减少生命周期净碳排放，

平均减少1．51 tC hm。2yrl。单位面积减排强度最大的区是中温带区(2．91 tChm。2

yrl)，而总碳减排量最高的是暖温带区(2．29 Tg C yrl)，而青藏高原区的对碳减

排的贡献最小(o．08 t C hm。2 yr"1)。在未来PGVC的扩张中，暖温带区具有较多

的可利用CVC面积，因而具有最大的碳减排潜力，100％的转变可减排9．2 Tg C

y『1。若全中国目前100％CVC均转变PGVC耕作，可以农田总面积的10％提供

100
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相当于当前农田碳固定49％09碳减排量。作为人类主导的生态系统，不同气候

CVC转变为PGVC的碳循环变化仍然受到自然因素的直接影响，如积温增高延

长生长季提高净初级生产力进而增加土壤碳固持，直接改变生产子系统转变过程

中的碳平衡。当然，碳平衡也会受到自然因素的间接影响，并通过社会经济因素

则是来直接改变碳平衡。如北方寒冷地区PGVC的收益与CVC相比更高，使得

农户更愿意输入更多有机肥以获得高产，从而增加NPP和土壤碳固持；又如寒

冷地区PGVC比温暖地区需要更多的建筑材料来保持其内部温度，从而会消耗

更多化石燃料能源来生产建筑材料，进而增加生产过程的化石燃料碳排放。考虑

温室效应之后，尽管CVC转变为PGVC在五个气候区仍可减排总温室气体量，

但其综合温室效应，即生物地球化学效应(温室气体排放)和生物物理效应(反

照度与蒸发蒸腾)有待未来进一步研究；

(2)从CVC转变为PGVC可提供多重ES(蔬菜供给、碳固持、土壤保持、

土壤肥力保持、节水、减缓沙尘暴、阻隔有害沉降以及景观美学等)，同时也带

来更多的EDS(如土壤盐渍化、酸化，温室气体排放，废弃塑料残留和病害增

加等)。在所有量化09』lEt务中，阻供给服务的经济价值比例最大，可达全部服务

经济总价值的84％。在五个气候区中，从CVC转变为PGVC虽然既增加Es又

增加EDS，但其生态系统服务净经济价值均为正。其中暖温带区单位面积经济

价值增量仅次于青藏高原区，目前总经济价值在五个气候区中最高(470亿yuan

Ⅵ-1)，同时其可利用CVC面积在五个气候区中最高，因此最具发展潜力。而在

南方亚热带区发展PGVC所获09生态系统服务总经济价值收益却较少。青藏高

原区尽管在生态服务总价值贡献上最小，但该区CVC转变为PGVC后单位面积

经济价值最高，尤其是供给服务单位面积经济价值增量(58456 yuan hm。2 yrl)，

是暖温带区(26580 yuan hm。2 yrl)的两倍多。同时，在该区合理推广PGVC技

术，可以保障该区人民在寒冷冬季的新鲜蔬菜供应并不比CVC造成更多的碳排

放等EDS；

(3)从CVC转变为PGVC后农户和全社会的净经济收益与成本增量之比均

为正，尤其是在青藏高原区，其PGVC比CVC的农户和全社会净收益增量分别

是其成本增量的4．6和5．2倍。中温带区、暖温带区和北亚热带区的NBCR也达

到1．1．2．0倍不等。由此可见，从农户和全社会而言，PGVC均有推广的经济社
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会可行性。此外，PGVC还具有节约土地、脱贫、改善人民生活、增加就业等社

会经济效益。当然，决策者们必须制定合理的激励机制来保证其扩张过程中既能

提供足够的经济社会效益又不造成过多负面的环境效应。
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5人工分解系统：碳循环及生态服务

5．1引言

随着改革开放以来中国和世界经济的飞速发展，人民生活水平日益改善，一

系列环境问题逐渐凸显，其中以水环境质量恶化最为突出(Liu and Diamond，

2005)。目前中国人均淡水资源仅为世界平均水平的四分之一，同时将随着工业、

农业和城市迅速发展对水资源的竞争而加速淡水资源的消耗，使得中国约有三分

之二的城市面临水资源短缺，约六分之一城市的水资源已经严重短缺(张光斗，

1999)。同时，由于污废水的排放的增加，水体的污染和富营养化日趋，并带来

巨大的社会经济问题，威胁着人类的身体健康(Shao etal．，2006)。中国污水总

排放量从1995年到2008年增加1．5倍，其中生活污水增加2．2倍，这使得大部分河

流-9地下水资源受到污染(Liu etaL，2009)。尽管中国污水处理率近十几年已有

显著提高，由10％上升到2008年的57％，但仍存在整体处理效率低下，二次污染

和高昂成本难以回收等问题(刘冬，2011)。污水处理厂在人口密集区(如城市)

仍是主流的污水处理方法，能通过物理、化学和生物学(利用微生物)过程集中

高效地来移除污染物(Rosso and Stenstrom，2008)，但也因此具有高能耗和大量

温室气体排放的特征。

人工湿地(constructed wetland，CW)污水处理系统是近几十年发展起来用

于处理污水的工程生态系统，它利用植物及其根系周围生存的微生物来移除污水

中污染物，是生物分解功能集约化的产物(Vymazal，2011)。由于CW定义较为

广泛，如包括人工处理湿地、储水区和排水沟、鱼虾塘、灌溉地等(RCW，2006)，

本研究明确将CW定义为人工处理湿地。作为城乡耦合系统中补充主流污水处

理途径一一污水处理厂的主要分解子系统之一，CW应用生态学原理和生态工程

的方法来处理各类污水污染物和改善地表水质(Liu et a1．，2009)。它的建造和维

护成本通常比拥有生物、化学和物理过程的污水处理厂低，因而常成为发展中国

家的有效污水处理策略(Mitsch and Gosselink，2007)。CW在污水净化过程中，

其基质、微生物和植物三者协同作用形成一个复合共生的生态系统，通过过滤、

吸附、沉淀、植物吸收、离子交换和微生物降解等来净化污水。

能源危机和全球变暖已经成为世界可持续发展的两个巨大挑战。生物能源或

许可以为替代化石燃料提供一种有前景的选择(Hill etaL，2006)，但是人们对于

1n1
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种植生物质作物中的氮肥施用而引起不利的温室气体排放后果的关注日益增加

(Gu etaL，2011a)。科学研究已经为减少N的使用做出了努力，例如利用柳枝稷

(Schmer et a1．，2008)、低输入一高多样性(LIHD)的草地(Tilman et a1．，2006)、

还有微藻(Clarens etal．，2010)等。废弃N的循环利用来制造生物能源是一项颇

具吸引力的方法，并且已经在微藻生物燃料试验中进行了尝试(Brennan and

Owende，2010；Christenson and Sims，2011)。但是由于技术复杂，现在的微藻系统

的生产规模仍然受到限制(Savage，2011)。

因此，在污水中废N排放量的增加的情况下，我们需要一种替代的方法，不

仅能处理污水还能充分的利用废弃N。CW结合污水处理和生物能源生产两部分

的需求，不仅能节约成本，并且可能会提供更多的生态系统服务，例如碳固持、

生物多样保护和美学等(Yang et aL，2008；Vymazal，2011)。在当前城市用地日趋

紧张及昂贵的趋势下，需要对CW生态系统服务进行量化及货币化，才能全面

认识CW对社会公众提供的综合效益，为政府决策提供科学指导。特别是将其

作为污水处理和能源生产系统，将CW的成本收益分别与污水处理厂和当前生

物能源生产系统进行对比， 才能有效体现从污水处理厂或现有其他生物能源体

系转变为CW后所取得的生态．社会。经济收益。此外，利用CW的废弃生物量生

产生物能源还解决了处理其废弃生物量的成本问题。该思想在近几年已有提出，

但是尚缺乏系统的研究(Wrobel et a1．，2009；Gu et a1．，201lb)。本章的研究中，

我们以CW为例进行评估其处理污水、提供生物能源及其他生态系统服务的综

合分析。本章研究目的是：(1)量化CW作为污水处理系统和生物能源系统的

生命周期碳平衡及温室气体排放，并分别和其他生物能源系统与污水处理厂进行

比较；(2)分析影响CW碳平衡的因素；(3)估算在废N排放量巨大的中国，

通过CW生产生物能源和碳减排的潜力：(4)评估CW利用废弃氮生产生物燃

料所带来的生态效益；(5)评估CW利用废弃氮生产生物能源的社会经济可行

性。

5．2研究方法

5．2．1研究样地及人工湿地信患

在中国浙江省的亚热带气候区建造了5个用于实验的CW(图5．1)。为比较



浙江大学博士学位论文 人工分解系统：碳循环及生态服务

作为废水处理系统的碳平衡，我们选择分布在与实验CW同一地区的杭州、富

阳和上海的三个污水处理厂作为比较基线。根据水流流型一般CW可分为两种

主要类型：表面流CW和潜流CW，其中潜流CW又可分为水平潜流CW和垂

直潜流CW．表面流CW中污水从表面流过CW，去污效果优于自然湿地，运行

费用低、操作简单，但占地面积大，去污能力较小，在地广人稀的北美地区应用

图5．1用于生物能源试验的人工湿地及污水处理厂样地分布(实心圆为人工湿地，空心圆为

污水处理厂)

Figure 5．1 Distribution offive CW for biofuel energy production and three wastewater treatment

plant(WTP)locations in subtropical China

广泛(Mitsch andGosselink,2007)；潜流CW中污水从表面以下部分流过，能更

好利用植物根系和基质填料来截留和处理污水，受气候影响小，在用地紧张的欧

洲地区应用广泛(Vymazal，2001)。考虑到中国作为发展中国家，人口密度大的

地区往往土地资源很紧缺的特殊情况，我们所建造的实验CW均为垂直潜流CW
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图5．2实验垂直潜流人工湿地的物理结构和水力设计

Figure 5．2 Physical structure and hydrologic flow pattern design for vertical subsurface CW for

experinaent

(图5．2)。为比较作为能源生产体系的碳平衡，我们选择微藻、玉米、大豆、柳

枝稷和LIHD草地作为比较基线。所有CW的入水和出水等基本信息见表5．1．

表5．1中国亚热带区五个生物能源实验人工湿地的基础信息

Table 5．1 Information in five experimental CW for biofuel production in subtropical region，China

地点
建造 面积 水力负荷

污水类型
时间(hm2) (m3 d．1)

处理效果(mgLl)

总氮 COD BOD5

入水 出水 入水 出水 入水 出水

杭州植物园
2001 0．06 污染池水 160 1．7 0．9 2．8 1．1 4．8 1．19

(30。N)

东阳
2008 4．0

(29．16。N)

生活和制
15000 40 20 80

药污水

宁波大学
2002 0．1 生活污水 100 16．0 4．3 24．9 2．2 50 5

(29．52。N)

106
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宁波镇海
2001 O．16 生活污水 124 57．7 15．3 251．8 22．5 126．8 1 1．7

(29．5。N)

舟山朱家尖

Province 2005 0．3 生活污水800 39．3 7．5 13．2 3．036 12．6 2．9

(29．5。N)

5．2．2系统边界和碳平衡计算

所有的植物样品和土壤样品搜集和处理方法详见第二章。基于植物单位面积

干重和土壤单位面积有机质含量及其相应的含碳系数，我们即可以算出每年植物

和土壤有机碳积累。为了评估CW生物能源生产中幼苗生长到收获全过程的生

命周期碳平衡，温室气体排放及能量平衡，本研究对CW建造、运行．物质运

输和作物转化为生物能源的耗能等所有阶段进行评估。此外，我们还收集其他生

物燃料生产和废水处理系统的相关数据计算其碳平衡和能量平衡，并且分别与

CW中的生物能源生产和污水处理的数据做对比。

CW的生命周期碳平衡相当于净生态系统碳固持量加上替代化石燃料的碳减

排再减化去CW运作过程中释放到大气中的化石碳排放(图5．3)。同农田一样，

艺石童燃烧 呼号}用光孛用
l =瓣

厶兰温缝

一出水-—◆
硅产对程碳摊赦

植物

·掾靖料生产(水泥，钢

材，释营等)

·机械，电力和劳动力
)

—-植物收获◆基质
·植物精壕为生物能源

·运输

图5．3人工湿地碳循环

Figure 5．3 The carbon balance of CW systems

CW也可通过一年生草本植物固定碳，但会由于收获在随后一年内释放到大气中，
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因而不贡献长期碳汇(Piao et a1．，2009)，本文在计算净生态系统C02固持量时

不包括该项。然而，利用植物做生物能源之后能替代化石能源的碳排放，因此该

替代部分应该算进生命周期碳平衡中净生态系统碳固持指CW的基质碳固持，

它有两个来源：废水碳和植物根系与凋落物。此外，废水中生物源有机质分解释

放的二氧化碳并非源于化石燃料，不会造成温室效应，因此在计算生命周期碳平

衡时不予考虑(IPCC，2007)。

5．2．3数据搜集和计算

我们记录CW三种主要温室气体(C02，CH4和N20)的排放量。作为能源

生产体系，CW温室气体的排放来自于以下几个过程：化石燃料的使用、幼苗栽

种和收割、运行、原材料运输、工厂中作物转换为生物能源过程。若作为污水处

理系统，则不考虑生物量转变为生物能源的过程。以上过程的C02排放详细步

骤和参数见表5．2。同时，我们从全球研究文献中收集CW污水处理过程中CH。

表5．2污水处理中潜流和表面流人工湿地以及污水处理厂总输入的碳排放

Table 5．2 Carbon emission of total input for surface—and subsurface-flow WTP andCW for

wastewater treatment
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运输

建造工作

种苗移植

运行过程

电力

化学药品

薷如

总排放

1．2

17．6

127．0

71．1

54．5

1．5

165．6

和N20的排放数据来计算CW生命周期温室气体平衡。我们使用CH4和N20的全球

增温潜势(GWP)转换因子(在100年的时间里，CH4的全球变暖潜势相当于C02

的25倍；CI-h的全球变暖潜势相当-?N20的298倍)获得C02当量。在用作生物能

源实验的cw系统中，能量输入包括基础设施建设、材料生产和运输耗能，工程

建造、幼苗种植、污水处理操作过程中的劳动力，生物量生长、收割、运输到工

厂以及生物量转换为生物能源过程中的能源消耗．同样对于污水处理厂，生命周

期碳平衡通过淤泥碳固持(Rosso and Stenstrom，2008)减去来自化石燃料燃烧，

建材、交通运输、污水处理厂建造和运行的劳力和电力耗能的碳排放计算得到(表

5．2)。同时，污水处理厂污水处理过程中c地和N20的排放数据也被考虑在生命

周期温室气体平衡内。污水处理厂废水处理中消耗的能源包括初始建造的能量消

耗，以及之后污水处理中的能源消耗，由于污水处理厂无绿色植物，因而没有能

量输出。我们假定CW和污水处理厂的寿命是20年(Liuetal．，2009；Zhou etal．，

2009)，因此，CW和污水处理厂建造过程消耗的能源除以为20年算出每年的能

耗量。根据以上能源消耗过程，我们使用文献中的释放因子81．56 gC02MJ’1

(IPCC，2007)，对于建筑材料从购买地运输到建筑工地，本研究假设平均距离

为20km，运输能耗为1，836kJtJ km～。依照柳枝稷生物能源体系(SchmeretaL，

2008)，我们采用在生物能源生产过程中采用以下参数：柴油使用(o．06 MJ L。)、

生产厂设备和劳力耗能(o．44 MJ LJ)、 转化过程中水利用耗能(o．29 MJ L。)

及淤泥输出(0．29 MJ L以)。从单位面积能源使用的估计值换算出单位面积碳排

放量(tCha。yr"1)和温室气体排放(tC02。ha’1 yr-1)。
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为比较污水处理过程的温室气体排放，本研究不包括CW的生物能源生产过

程释放的温室气体，然后以g C02当量／kg N去除为单位来比较CW和污水处理

厂的温室气体释放。因此，以上t C02。ha-1 yrl为单位的数据需要通过两步转

化：首先，用CW(464 Lm‘2d。1)和污水处理厂(1235 Lm。2d。1)的平均水力负

荷得到处理每m3污水的C02当量(t C02咖)；然后，用CW(o．0213 kgN／m3污

水)和污水处理厂(o．035 kg N／m3污水)的平均N去除率得到去除l kgN的C02当

量(g C02。)。所有五个污水处理厂的基本信息见表5．3。

表5．3中国亚热带区三个用于处理工业和生活污水的污水处理厂的基本信息

Table 5．3 Information in three WTP for treat domestic and industrial wastewater in subtropical

region，China

地点
建造 面积 水力负荷

时间(hm2) (m3 d-1)

处理效果(mgL。)

总氮 COD BOD5

入水 出水 入水 出水 入水 出水

杭州污水处理厂

(300 18 7N．120。

12 7E1

富阳八一污水处理

厂(30。06’N，119。

59 7E1

上海城郊污水处理

厂(31。13 7N，121。

28’E1

2009 1．7 20000 50 15 400 60 200 10

2002 13．3 150000 60 15 500 60 220 10

1998 0．9 10000 45 20 500 120 200 30

作为能源系统时，CW生物燃料生产的总能量输出根据燃烧释放能值18．5MJ

k94来计算(Tilman etal．，2006)。由于不同的生物能源生产方法获得的可用生物

能源的比例也不相同。本研究对于CW我们计算3种可用的能源输出：生物质

转换成乙醇，电热能和沼气，其转换效率因子分别为0．38(Tilmanetal．，2006)，

0．6(Ohlrogge etal．，2009)和o．75(Zeng etal．，2007)。CW以及其他生物能源体
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系的能源消耗转换为碳排放的计算和上述方法一致。据此，我们可以比较不同能

源体系的生命周期碳排放和温室气体排放。

所有数据的正态性以Shapio—Wilks检测，发现其具有正态性不需要进行数据

转换。氮负荷水平和每种植物物种生产力之间的相关性以最小二乘法回归分析进

行检验。所有数据集按照CW水流模式(潜流或表明流)分类，然后独立样本t

检验来分析其对生产力的影响。同样的数据集又按照植物物种分类，然后采用单

向方差分析(ANOVA)分析物种的生物生产力差异，并以最小显著性差异检测

(LSD)进行多重比较。所有处理效果的显著性均使用SPSS forWindows(SPSS

公司，芝加哥，IL，美国版本16．0)软件在c【=o．05水平进行检验。

5．2．4人工湿地生态系统服务评估框架和计算

基于MA对生态系统服务评估的框架(MA，2005)，本研究建立了cw的生态

系统服务评估框架(图5．4)，量化评估了5项主要Es和EDS(供给清洁水，生产

生物能源，水量调节，C02固持，温室气体排放)，并定性评估如美学教育价值

和水体氮污染等服务和负服务。同时，还用污水处理厂和其他生物能源系统的对

应生态系统服务进行比较。

作为分解子系统，CW首要供给服务是提供清洁水，污水处理厂处理污水中

也同样可以提供水质净化功能，其清洁水供给经济价值(Vk，yuanhm之yrl)计

算公式为：

Vk=∑Wk xpk 公式(5．1)

其中wk(m3 yr-1)为cw或污水处理厂的污水处理量；Pk为各cw和污水处理厂

的污水处理水价(yuan m。)，本研究以杭州为例，取1．5 yuan m。来计算；玳表

各CW或污水处理厂。

能源供给是CW污水处理过程中的副产品，主要是提供纤维素生物质来做生物能

源，并考虑生物质能源作为发电使用，其供给服务经济价值(Vp，yuanhm。2yr-1)

计算如下：

Vp2∑(v XAi)／At 公式(5．2)
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图5．4人工湿地生态系统服务评估框架

Figure 5．4 Valuation framework ofecosystem services and dis．services for conslructed wetland

eeosyste／las

其中，va为Cw提供生物能源的净收益(yuanhm。2 yr"1)，由总收入减去总生产成

本而得，总收入即为生物能源变为电能后的电价收入(65．7 yuan GJ’1)，总生产

成本包括地租、建造、运行、收获及能源生产过程中所有的成本(水泥、砂石等
112
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物质费用和电力费用)；Ai是第i个cw或污水处理厂的面积(hm2)；At为所有cW

或污水处理厂总面积(hm2)。

CW通过植物吸收C02从而增加基质碳固持，此外植物用作生物能源替代化石

能源的碳减排与碳固持是同样的效应，也应该计算在内。本研究中基于前文碳循

环的研究结果，碳减排经济价值(V。，yuan hm五yr-1)的计算公式为：

Vc=(Fc+Ec)×Pc

其中F。为CW或污水处理厂的C02固持量；

减排量；P。为固碳成本(10Eumt-1C02)。

公式(5．3)

E。为CW生物能源替代化石能源的

CW、污水处理厂和微藻等系统具有蓄水功能，其水量调节服务经济价值计

算如下(Vw，yuan hm。2 yr-1)：

V。=(Ak×H—Qk)xp。 公式(5．4)

其中Ak为k个CW或污水处理厂的面积(hm2)；H；勾CW和污水处理厂的平均深度

(1．5m)；Qk为k个CW和污水处理厂的进水流量(m3 dJ)；Pw为水价，取中等大

小水库的成本(3．6 yuanm～，Lv et“／．，2010)。

温室气体排放包括CI-h和N20是污水处理过程中比较重要的负服务，温室气

体释放的负服务经济价值(VGHG，yuan hm之yr-1)计算如下：

VOHO=∑GGHcxCGHGXAk／At 公式(5．5)

其中GOHG为cw或污水处理厂的cH4和N20排放量(t hm。2 yr-1)；COHONCH4aC02

当量碳税以及N20的治理费用630 yuant～。

氮肥施用过程中造成的水体_N污染也是较重要的负服务因此应该计算。由于

CW、污水处理厂和微藻系统都是污水处理系统，因此假设它们不会造成水体N

污染，其值为0。而某些生物能源生产系统需要计算(如玉米大豆)，则是N排放

量乘以N污染的成本1816yuanhm也yr"1。

5．3人工湿地碳循环

5．3．1净生产力

本研究实验结果表明，用于生物能源实验CW地上生物量的变化范围较大，

可从9．0到99．3 thm’2 yr-1不等，差异可达lo倍之多。主要生物量较高的物种有
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芦竹(Arundo donax)、芦苇(Phragmites australis)、香蒲(Typha angustifolia)

等。即使是同一物种，如芦竹，在不同的CW里差距也较大(表5．4)。这可能

和不同湿地的水力负荷以及入水浓度有关。基于不同植物的碳转换系数，可以得

到其NPP数据。其中舟山CW的芦竹NPP可达43．6 t C hm七yr～，略高于东阳

CW芦竹的NPP，但比杭州植物园高10倍，而其斑茅(Saccharum arundinaceum)

的NPP比杭州植物园CW高~2倍。宁波的美人蕉(Canna indica)NPP相当，

均比杭州植物园美人蕉低～30％左右(表5．4)。

表5．4中国亚热带区用于生物能源的人工湿地地上生物量(kghm-2 yr-1)和年NPP(kgC b_m-2

yrl)

Table 5．4 Biomass production and annual NPP in CW experimental fields for biofuel production

in subtropical China

同时，通过对世界相关CW文献的搜集统计发现，当前CW的生物量范围为

9．0．90．0 tlma。2 yr"1，平均值为28．8 t l皿‘2 yrl(表5．5)，和我们的实验研究结果基
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本符合，并且我们的最高值高于搜集文献的最高值。因此，CW平均的NPP约

为12．6tChm‘2 yrl，是徽藻系统的24％左右，但是却是第一代生物能源作物(玉

米和大豆)NPP的6倍，是目前流行的第二代生物能源作物(柳枝稷和LIHD草

地)的4倍多(表5．5)。由此可见，CW具有较高的生产力，有作为生物能源生

产系统的潜力。尽管低于微藻系统，但是其前期的投入成本较低，依然有减排潜

力。

表5．5人工湿地-9其他生物能源系统地上生物量(thm-2yr。1)和年NPP(tC hm2yrl)

Table 5．5 Aboveground biomass and annual NPP ofCW and other production systems worldwide

5．3．2土壤碳

作为生物能源系统，CW的基质碳固持约为8．5 t C hm之yrl，分别是柳枝稷

和LIHD草地的土壤碳固持速率的2倍和8倍(表5．6)。这可能是由于CW营养

较为丰富促进植物NPP进而增加了进入基质的碳，并且污水中的碳输入也较多。

徽藻系统无碳固持。作为污水处理系统，CW的基质碳固持低于污水处理厂的淤

泥产生速率。每去除单位重量的污水N，CW基质碳固持仅为污水处理厂的4％

(表5．6)。这里可以侧面体现出污水处理厂污水处理的效率较高。
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表5．6人工湿地作为生物能源系统和污水处理系统与相应系统的碳固持比较

Table 5．6 Comparison ofcarbon sequestration between CW and other corresponding systems as

biofuel production systems and wastewater treatment systems

5．3．3建设与运行过程温室气体排放

在污水处理过程中，除了C02排放以外，还会产生CH4和N20等温室气体，

人

人

人

CH4(109jo)(mg m。2 d-1) N20(109Io)(rag In"2 d-t)

图5．5污水处理厂，微藻和人工湿地的CH4与N20排放；所有数据都基于LoglO转换，并

给出95％的置信区间

Figure 5．5 Literature data ofCH4(1eft)and N20(right)fluxes from wastewater treatment plant,

microalgae and CW(in three seasons)．All data are transformed base on Log 10 and 95％

confidence intervals are shown

通过文献数据综述可发现，CW的CH。和N：O排放速率具有季节动态，都是秋

季>夏季>冬季(图5．5)，这可能是由于冬季温度较低影响甲烷菌和硝化细菌的

116
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活性(刘冬，2011)。CW的cH4平均排放速率高于微藻系统～30％，但远远小于

污水处理厂，仅为其o．02％；类似地，CW的N20平均排放速率与微藻系统相当，

但仅为污水处理厂的1．5％(图5．5)。这说明CW在温室气体减排方面具有较为

明显的潜力，该结果与已有研究结果类似(潘涛，2009)。

作为生物能源系统，CW的温室气体排放较高，其中CH。和N20均高于微藻、

柳枝稷、玉米大豆和LIHD草地系统(表5．7)。CW的cH4排放约为微藻系统的

22倍，而LIHD草地和玉米大豆系统甚至可以吸收CI-h。同时，CW的N20排

放为微藻的75倍，LIHD草地的19倍以及玉米大豆的7倍之多。然而，CW的

C02排放量仅为徽藻系统的5％(表5．7)，但其仍然比LIHD草地、柳枝稷和玉

米大豆能源生产体系高出一个数量级。CW和微藻系统在温室气体排放方面远远

高出其他生物能源系统。这可能是由于这两个系统在生物能源生产时均会净化分

解污水中的有机质，比其余仅依赖土壤肥力的进行生物能源生产系统在有机质分

解速率和数量上更大。CW系统的C02排放远低于微藻系统，但CH4和N20均

远高于微藻，这可能是由于两种系统的分解原理不同造成的，CW主要依靠植物

根系微生物的作用，如甲烷菌和反硝化细菌，而微藻系统更多依靠藻类本身对有

机质的利用和分解．此外，CW入水中的N浓度也高于微藻系统。

表5．7现有生产系统和人工湿地与污水处理厂的建造与运行过程温室气体排放

Tabel 5．7 Greenhouse gas emission for four current biofuel production systems and CW and WTP

作为耋物能源生产系统(tC02equivalenthm二yr)

人工湿地 18．7l

微藻6 O．86

LIHD草地。 -0．2

柳枝稷。 NA

玉米／大豆。 -0．04

作为污承处理系统(g CO 2equivalent kgj N去滁)

人工湿地469．5

117

3．76

0．05

0．2

NA

0．52

61278

138．83

0．3

O．4

O．23
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微藻6

污水处理厂

O．4

585279．3

1．9

3069．2

124．5

3848．6

注：NA．数据不可获；8 C02值计算自表5．2；6基ff-Liu and Ma(2009)；Sander and Murthy

(2010)；Christenson and Sims(201 1)计算；。基-于Hill el a1．(2006)计算

由于CW最初设计是为了处理污水，因此本研究以微藻和污水处理厂两种污

水处理系统和其进行比较。作为污水处理系统，CW的温室气体排放远远低于污

水处理厂，其单位污水N去除产生的c02、CI-h和N20排放分别仅为污水处理厂的

8％、o．08％和3％(表5．7)。然而，其单位污水N去除的温室气体排放量却远高于

微藻系统，C02、CH4和N20排放分别为微藻系统的1173、54和2．4倍。这可能是

由于进入微藻系统的污水往往浓度较低(Christenson and Sims，2011)，并且其分

解有机质的机理也和CW不同。

5．3．4人工湿地生命周期碳平衡

本研究中设计的能源生产体系既能通过土壤或基质固持碳(微藻除外)，又

能通过生物能源生产替代化石燃料带来碳减排，'-3然也会在系统运行过程中产生

额外的化石能源碳排放(包括CI-h和C02中的碳)。在六个系统中，以CW的净

碳排放最高(11．3 t C hm之yr。1)，第一代生物能源系统(玉米、大豆)和第二代

生物能源系统(柳枝稷，LIHD草地)均可带来净碳减排，而微藻系统却是很大

的碳源(。34．8 t C hm‘2 yr一，图5．6)。这主要是由于微藻系统的生产过程C02排

放量很大(表5．7)，远远高于其他系统，而净生物能源产出带来的净碳减排却小

于CW。此外，CW在六个系统中的土壤碳固持也最高。因此，CW的生命周期

碳平衡表现为较大的净碳减排。
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图5．6人工湿地与其他生物能源系统的生命周期碳平衡比较。负值代表碳排放，NA．数据不

可获

Figure 5．6．Comparison of life cycle carbon balance between CW and other biofuel production

systems．Negative value indicate carbon emissions，NA-data not available

若考虑CI-h和N20的增温潜势，即计算生命周期温室气体平衡，六个能源

生产体系除微藻外仍然均能带来净温室气体的减排(图5．7)。其中，CW仍是

最高的温室气体减排系统(20．8 t C02。hm’2 yrl)，但其仅略高于柳枝稷(19．9 t

C02嘲hm。2 yrl)。这可能是由于CW的非C02温室气体排放量较高，从而降低了

净温室气体减排量。尽管微藻的非CO：温室气体排放量较小，但由于其生产过

程化石能源燃烧的C02排放量过大，故而温室气体排放量在所有能源系统中仍

是最高的(图5．7)。

由此可知，CW无论从碳平衡还是温室气体平衡来看，都属于高碳输入并高

碳出的系统。总的来看均比目前流行的第一代和第二代生物能源系统减排更多或

者相当的碳。同时由于其能源产量较高，故而能替代更多的化石能源，具有作为

生物能源发展的潜力。当然，由于玉米大豆系统的土壤碳固持无数据可支持，因

此可能低估这两个系统的碳减排能力，从而带来不确定性，若参照美国玉米田的

免耕固碳率(o．34tChm‘2 yr"1，West andMarland2002b)，则这两个系统的净碳减

排仍小于CW。未来仍需要更多的研究来确定这两个系统的土壤碳固持才能更准

加
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确比较这些系统的净碳减排和温室气体减排量。此外，微藻系统作为极有潜力的

污水处理和生物能源生产系统，其也能和CW一样利用废N生产生物能源。但

是，微藻系统的生产过程碳排放和温室气体排放远远高于CW，从而使其具有更

加负面的环境效应。这可能是由于微藻系统的结构精细导致的成本较高，从而产

生更多温室气体排放。和微藻相比，CW在能源生产和碳减排上均有较大优势。

40

，．、

● 20
h

童0
上

圈～～壤1一曩啊·
NA

口抵消化石能源c02排放

田C02固定

口生产过程温室气体C02当量排放

-净温室气体减排

人工湿地 微藻 柳枝稷LIHD草地 玉米 大豆

图5．7人工湿地与其他生物能源系统的生命周期温室气体排放比较。负值代表温室气体排放，

NA．数据不可获

Figure 5．7 Comparison of life cycle greenhouse gas balance between CW and other biofuel

production systems．Negative value indicate greenhouse gas emissions，NA—data not available

值得注意的是，CW和污水处理厂的主要功能均是净化污水，而生物能源生产

仅是CW的副产品。因此，我们应该将污水处理厂作为基线，比较从污水处理

厂转变为CW后碳平衡和温室气体平衡的概念情况，从污水处理厂变为CW后，

每去除lkg N可减少591 kg C02当量，但也会减少16．3 kg C02当量的碳固持。

本研究结果显示，每去除单位千克污水N，CW的生命周期碳平衡有微弱的碳减

排功能(0．1 kg C kg。N去除)，而生命周期温室气体排放也仅是一个微弱碳源

(一0．1 kg C02。q kgJ N去除)。而污水处理厂的生命周期碳平衡表现为较大的碳

源(一13．9 kg C kg"1 N去除)，生命周期温室气体平衡更达到CW的5700倍(表
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5．8)。此外，微藻系统作为污水处理时，无论是生命周期碳平衡和温室气体平衡

均是微弱碳源，也未比CW有优势。

表5．8人工湿地作为污水处理系统与其他污水处理系统生命周期净碳平衡和温室气体平衡

Table 5．8 Comparison of life cycle carbon and greeIlllouse gas balance between CW and other

wastewater treatment systems．Negative value indicate carbon or greenhouse gas emissions

5．4人工湿地碳平衡的影响因素分析

从我们文献搜集与实验的综合结果可知，世界上现有CW的NPP均较低，

大都在13．5 t C hm之yrl以下，同时具有较大的波动幅度(4．1．43．6 t C hm-2 yrl)。

这主要是由于作为污水处理系统时CW的NPP并非是优先考虑的因素。若未来

考虑CW作为能源系统，那么需要提高其NPP进而产出更多的生物质。理论上

说，高生物量需要适宜的温度、水分、营养元素供给等因素。在CW中，温度

的提高也并不会带来生产力的改变(刘冬，2011)，其水分也始终处于比较充足

的状态。因此，CW的碳平衡应该会受到的污水入水中营养元素(如N)浓度的

影响。此外，作为一个人类主导的系统，CW本身的结构和植物物种的选择也可

能对其碳平衡产生影响。以下就从这3个方面进行分析。

5．4．1人工湿地污水氮输入

废水中氮的大量供应可以促进CW中的NPP提高。然而，我们实验发现物

种的响应曲线是对数关系(图5．8 o这表明单位氮增加带来的NPP的增加在较

高的NPP水平下将会减少，这是一种收益递减的现象(Tilman et a1．，2002)。因

此确定最适合的氮输入水平是很有必要的，就像玉米地的氮肥供给曲线类似
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(Tilman el a1．，2002)。此外，应当探索适合的氮利用技术(如通过回收出水来稀

释入水的高浓度氮)来来充分的利用入水中的含氮有机物，进而获得最大的NPP

和能源产量。

50

45

40

35

量30

量25

2 20

曼15
10

5

O

200∞40000
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图5．8人工湿地氮输入水平和植物年NPP的关系。物种：实心圆，芦竹；空心菱形，芦苇；

空心三角，香蒲

Figure 5．8 Relationship between nitrogen level and annual NPP in constructed wetlands．Species

filled circle，A．donax；open diamond，尸austratis，open triangle，Typha spp

5．4．2人工湿地结构

最佳的水力模式可以促进CW中的NPP。水力模式可以分为表面流和潜流两

种。潜流CW的平均NPP比表面流CW高出三分之一左右(P<O．05：图5．9)。主
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图5．9不同水力结构人工湿地植物NPP比较，。表示差异显著(P<0．05)，框中横线和正方

形分别代表众数和平均值，下误差线，框下横线和上横线以及上误差线分别代表所有数据的

5％，25％，75％和95％，黑色菱形点代表极值

Figure 5．9 Relationship between hydrologic flow pattem and NPP ofplant species in constructed

wetlands．asterisk,significant difference CP<O：05)．he line and square within the box represent the

median and mean values；bottom bars，bottom and top edges ofboxes，and top bars represent 5％，

25％，75％and 95％of all data，respectively．Black diamonds outside the boxes represent extreme

values

要的原因是潜流CW的中湿环境(非水淹)适宜多数植物种生活，而表面流CW

的水饱和型环境(水淹)则更适合生物量低于中生植物的水生植物生长(Liuetal．，

2009)。因此，垂直潜流CW具有较高的NPP更适用于生产纤维素生物能源。

5．4．3人工湿地物种配置
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合适植物的选择在决定CW的NPP高低时也起到非常重要的作用(Tilmanetal．，

2006；Liu etal．，2009)。如果CW的目的是生产生物能源，则可以尽量选择具有

高生物量的物种。在数据集中，芦竹的NPP最高，可达43．6tChm。2 yrl(图5．10)，

这与其它研究中的高生产潜力的物种如美国象草(39．6tChIn。2 yrl)和热带地区

的多穗稗(45．0tC hm。2 yrl)相当(Somerville etal．，2010)。因而，芦竹可以作
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图5．10人工湿地中物种配置和NPP的关系，有重叠的ab字符表示无显著差异(P>0．05)，框

中横线和正方形分别代表众数和平均值，下误差线，框下横线和上横线以及上误差线分别代

表所有数据的5％，25％，75％和95％，白色圆圈代表极值

Figure 5．10 Relationship between plant species and NPP in constructed wetlands．Matching

lowercase letters indicate non-significant differences(P>0：05)between plant species．For b and C

the line and square within the box represent the median and mean values；bottom bars，bottom and

top edges ofboxes，and top bars represent 5％，25％，75％and 95％of all data，respectively．Open

circles outside the boxes represent ex仃eme values
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为CW生物能源生产的首选物种。当考虑不同的水力模式和气候条件时，芦苇、

香蒲和芒属的植物物种也可以考虑(图5．10)。

5．5人工湿地的生态．社会．经济贡献

5．5．1人工湿地能源生产与其他生物能源生产体系比较

尽管CW主要目的是污水处理，而生物能源生产仅是其副产品。但如果CW

要成为有效与可持续的生物能源生产系统，其能源输入产出比应该成为首要考虑

的因素(Hill et a1．，2006；Tilaman et a1．，2006；Schmer et a1．，2008)，即净能量平衡

(NEB=能量输入．能量输出)和净能量平衡比率(NEB ratio，等于能量输出／

能量输入)。从全生命周期考虑其能量平衡，CW三种能源输出方式平均可以比

其它5个生物能源生产系统(玉米、大豆、柳枝稷、微藻和LIHD草地)提供更

．i：≯ j。ji ≯． 三。。= ．≯ ．_ 譬‘i ：。节-：

图5．11六个主要生物能源系统的能量输入，输出，净能量和能量输入输出比(NEB ratio)：

人工湿地(三种能量利用方式)，微藻，柳枝稷，LIHD草地，玉米和大豆，误差线代表标

准误

Figure 5．11 Comparisonofenergyinput，energyoutput，NEB andNEB ratiofor sixmajorbiofuels

constructed wetlands，mieroalgae，switchgrass，LIHD grassland，corn and soybean．Error bars，

standard error ofthe mean

高的NEB(253 GJ hm-2 yr"1，图5．11)。微藻系统尽管能产生最多的能量，但是
125
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其能量输入也较多，因此NEB小于CW但高于其他四个生物能源系统。然而，

由于CW具有较高的能量输入(77 GJ hm。2yrl)，这使得CW的NEB ratio(4．29)

在六个系统中只达到中等水平，低于LIHD草地和柳枝稷系统，但高于玉米／大

豆和藻类生产系统。因此，当同时考虑NEB及NEB ratio时，CW仍然是非常有

前景的生物能源生产系统。

5．5．2人工湿地利用废氮生产生物能源对碳循环贡献

2008年中国生活污水中N含量为2．0TgN(1 Tg=10129；中国环保局，2m0)，

相当于中国N肥年使用量的1／10，或者相当于巴西N肥使用总量的2倍。假设

这些废N可以全部由CW处理并利用，本研究以用两种典型的生物能源作物的

产量进行估算：芦竹(平均NPP 19．8 t C hm之yr-1，亚热带和热带地区)和奇岗

(Miscanthus X giganteus，平均NPP 11．4 t C hm也yr-1，温带地区)。其中芦竹N

消耗为600蚝hm。汀1，奇岗为200 kg hm之yr-1(Gu et a1．，2011b)。基于以上假

设，约可得到通过CW生产的生物能源估计有2．9×109 GJ yr～，能量上比中国

2008年汽油使用量高～10％，减少化石燃料碳排放47．7 Tg C。

如果我们扩大污水来源，即工业废水、农业径流以及生活废水中的总废N

(11．3 TgN)都由CW使用和处理，则所有纤维素原料可以转化为1．6×1010GJ

yrl乙醇生物燃料，能量相当于中国汽油使用的六倍，可减少化石燃料碳排放

266．6 Tg C，相当于减少中国2008年所有化石燃料碳排放(1917．6 Tg C，Boden

et a1．，2011)的14％。如果所有的生物质原料用于生产电能，则可以产生2．6×1010

GJ电能，这约相当于中国当年电能使用的2倍。当然，整个生产过程中的碳固

持或者生产过程碳排放由于具有地域差异性所以难以估计，从而造成极大的不确

定性。然而，从以上估算结果来看，以CW处理废N仍有巨大的减排潜力，值

得未来更深入准确的研究。

5．5．4人工湿地生态系统服务

作为污水处理系统，CW每去除一吨N所提供清洁水的经济价值是污水处理

厂的9．5倍，由此可见CW在N去除上的平均效率较高(表5．9)。然而，CW的

C02减排仅为污水处理厂的11％，这可能是由于污水处理厂的污水处理量更大从
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而产生更多淤泥造成的。但CW可以提供污水处理厂没有的生物能源，并且每

去除一吨N带来的水量调节是污水处理厂的158倍之多。此外，CW的负服务还

小于污水处理厂，CH4和N20的排放仅为污水处理厂的O．09％和3％。因此CW

的总经济价值为448628 yuan t-1 N去除，而污水处理厂是负值(．592 yuant。1 N去

除)。 CW比WTP可产生额外448597 yuan t‘1 N去除的经济价值。其中供给服

务价值高387917 yuan f1 N去除，调节服务价值高13873 yuan tJ N去除，且每

去除一吨N产生负服务的环境成本仅为污水处理厂的0．09％。由此可见，CW作

为目前污水处理厂的替代途径，从污水处理效果、生态效益以及负面环境来看均

优于污水处理厂。

表5．9污水处理系统的生态系统服务和负服务的生物物理量及经济价值(yuantlN去除)

Table 5．9 Biophysical and economic value of ES、EDS and net benefits for CW andWTP

若作为生物能源系统，CW可比其他生物能源系统有更高的成本．收益比(表

5．10)，可达微藻的1．7倍，比柳枝稷高一个数量级。这主要是因为CW有较高

的清洁水供给服务，且环境成本较小，同时运行成本也较小。而且，CW可以提

供一些其他的生态系统服务，例如生物多样性保护和文化娱乐服务(Yang etal．，

2008)，这些是其他生物能源系统不能提供的(表5．10)。
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表5．10生物能源系统的生态系统服务和成本收益分析(yuan hm-2圹1)

Table 5．10 The ecosystem services and cost-benefit analysis ofseveral biofuel ecosystems(yuan

项目 人工湿地 微藻 柳枝稷LII-ID草地 玉米 大豆

供给暇务

清洁水

生物能源

调节鼹务

净温室气体

1188988 1188988

8138 22018

0

7806

O

2509

O

2666

O

2033

272 —14382 279 NA NA NA

减排

水量调节 27397 27397 ． ． ． ．

生物多样性

保护

文亿服务

休闲娱乐

美学

教育

负鞭务

√

√

、，

水体氮污染0

经济收益

运行成本

能源生产成

太

成本收益比

-

一

√

0

1224795 1224021

90250 315364

-95 0．．3 0

7990

13478

2509

19380

2666

6582

2033

4672

106366 17156 3189 5868 2931 2081

6．2 3．7 0．5 0．1 0．3 0．3

注：NA，数据不可获得；“．”，无此项服务；√，有此服务但无法货币化．

5．5．5人工湿地社会经济可行性

本研究中CW碳平衡的影响因素都可以非常容易地通过人为实地操作来达
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到最优化的目标，这使得CW成为技术可行且前景诱人的生物能源生产系统。

例如，中国的CW在政府及当地社会团体的推动下发展迅速(Yanget口f．，2008；Liu

et a1．，2009)。许多CW位于郊区和农村，通过基础训练的当地居民可以非常容

易地操作这些CW，从而可以进行生物能源生产。

从经济可行性方面考虑，以CW比污水处理厂在处理污水方面具有经济优势，

若考虑生产生物能源则更有竞争优势。本文假设CW和污水处理厂的使用寿命

为20年，则在中国用CW去除lkgN的成本(14．70 yuan)仅为污水处理厂(38

．135 yuan)的1／3．1／2(表5．11)。其中，和污水处理厂(13．7—36．5 yuan kg以N

去除)相比，CW有更低的运行和维护成本(o．5．4．5 yuan kg‘1N去除)。由于CW

建造的主要目的是处理污水，我们只考虑生物质的收获成本作为生物能源生产成

本，仅为760 yuan hm‘2 yrl，占总成本的0．5％。假设从CW纤维素原料到乙醇

的转化成本是一个常数，则与其他生物能源生产系统相比，用CW系统生产生

物能源是很有竞争力的。由于CW的使用寿命往往可能大于20年(Vymazal，

2007)，故而我们还可能高估建造成本。

表5．11污水处理厂和人工湿地的建造与运行成本

Table 5．1 1 Building cost and operation／maintenance cost ofbuilding W口and CW

项目

设计处理
总成本 单位建造成本 单位运行成本

能力 数据来源

，
(百万元)(yuanm‘3)(yuanm。)

(m5 dayl)

污水处理厂地点

广东猎都一期 30000 792．22

广东广州经济开发区 3300 108．22

广东佛山镇南 13000 325．3

广东深朔1罗芳一期 13000 540．6

广东深蚓平湖 3200 123．6

广东中山 13000 352．4

本研究

本研究

本研究

本研究

本研究

本研究

盯

锣

配

四

卯

弱

0

O

O

O

O

0

叭

凹

诌

嘶

锣

M

拍

钙

弛

舛

n

”



浙江大学博士学位论文 人工分解系统：碳循环及生态服务

广东謦庆

广东深圳蛇口

人工湿地地点

山东东营

北京龙岛

浙江东阳

7000 115．9

4000 108．1

100000 84．2

200 0．3

2600 10．9

2318

3604

842

1315

544

O．41

O．62

O．02

O．02

0．01

本研究

本研究

Zhang et a1．，2009

Zhang et aL，2009

本研究

但是，处理等量的废N，CW往往比污水处理厂需要多5．10倍的土地。在中

国，用CW处理所有的11．3 Tg废N所需要的最大土地面积为4．3×105 km2(约

为中国未开垦土地资源的17．5％)，不会与食物生产的肥沃土壤竞争土地(Gu et a1．，

201lb)。尽管仍有五分之一的省份(主要是人口聚集、大量废N排放的地区)

土地供给无法满足CW的需求，但就全中国而言，土地面积不会成为CW扩张

的障碍。

5．6本章小结

作为当前污水处理厂重要的补充分解子系统之一，CW不仅可以处理污水，

还可以同时利用废N生产生物能源。在过去15年中国生活污水增长一倍并且未

来还会继续增加的情况下，CW作为一种低成本的技术在处理分散式污水中有其

独特的社会经济优势，同时还能带来众多生态效益。CW最初作为污水处理系统

出现，近年来发现可以用作生物能源生产系统，更进一步提高其生态系统服务功

能。因此，本章将其与污水处理系统(污水处理厂、微藻)和能源生产系统(如

玉米、柳枝稷)在生命周期碳平衡及生态系统服务方面进行对比，主要结论如下：

(1)作为污水处理系统，CW的碳固持和生物能源生产带来的碳减排之和

(o．5 t C t。N去除)仅为污水处理厂淤泥碳固持(4．7 t C t。N去除)的11％，

这主要是由于污水处理厂处理的污水量较大的原因，从这里可体现出污水处理厂

作为主流污水处理手段的优势。然而，从wTP转变为CW后生命周期碳排放减

少14tCt以N去除，生命周期温室气体排放减少575tC02．e。t-1N去除。这主要

是由于CW建造和运行的成本较低，消耗的物质和能量较少。因此，作为一种
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的污水处理厂补充手段之一，CW具有较好的碳减排效应。若作为能源生产系统

来比较，CW的生命周期净能源输出量(253 GJ hm。2yr-1)在所有六个能源系统

中最高，并且是一个高能量输入和能量输出的系统，其平均能量输入(77GJhm。2

yf‘)是柳枝稷和LIHD草地16．3-9 19．2倍。尽管微藻系统和CW系统类似，同

时也具备污水处理和能源生产功能，但其在污水处理方面的生命周期碳减排和温

室气体减排量并不优于CW系统。若作为能源生产系统比较，微藻系统能量投

入约为CW的8倍，生命周期净能量输出却仅为CW的62％，并且生命周期碳

排放量(．34．8 t C hm也yr-1)和温室气体排放量(．128．3 t C02咖hm。2∥1)均较高，

而CW均是净汇。由于微藻系统是一个高技术高成本的系统，因此在碳减排和

大规模应用的可行性方面不如CW。CW的地上植物碳固定(NPP)是其最重要

的生物过程之一，若未来考虑CW作为能源系统，则需要提高其NPP。主要受

到三个因素的影响：污水N输入浓度，CW结构和物种配置。可以通过采取合理

的N利用技术，使用垂直流CW以及选取芦竹、芦苇等生产力较高的物种等易

行手段来提高NPP；

(2)如果中国2008年所有的生活污水均由CW处理，则生物能源生产潜力

估计有2．9×109 GJ yr‘’，能量供给比中国2008年汽油使用量高-10％，可减少减

少化石燃料碳排放47．7 Tg c；若扩大污水来源，工业废水、农业径流以及生活

废水中的所有废N都由CW使用和处理，则生物能源潜力增加到1．6 x 1010GJ yr-1，

相当于中国汽油能量供应的6倍，可减少化石燃料碳排放266．6TgC，相当于减

少中国2008年所有化石燃料碳排放(1917．6 Tg C)的14％；

(3)CW可提供大量生态系统服务。作为污水处理系统，其供给服务和调

节服务经济价值分别比污水处理厂高387917 yuan t以N去除和13873 yuan t_N

去除，其负服务经济价值仅为污水处理厂的o．09％；作为能源生产系统，CW的

供给服务(1197126 yuan l吼之yrl)仅低于微藻系统(1211006 yuan hm。2 yr-1)，

却是其他能源系统的153—589倍；但是，CW的净温室气体减排是正值，而微藻

系统该项的经济价值为一14382 yuanhm之yr-1，因此其总生态服务经济价值在所有

能源系统中最高。此外，CW还具有生物多样性保护，景观美学等难以量化的文

化服务。因此我们可能低估CW提供的生态服务价值。此外，CW技术易行，去

除lkgN的成本(14．70 yuan)较低，仅为污水处理厂(38-135 yuan)的1／3-



浙江大学博士学位论文 人工分解系统：碳循环及生态服务

1／2。由此可知，CW的推广和现有的污水处理系统或能源生态系统相比均具有

经济和生态上的双赢优势，是很有发展潜力的一个分解子系统。

132



浙江大学博士学位论文 城市生态系统：碳循环及生态服务

6城市生态系统：碳循环和生态服务

6．1引言

城市面积和数量的快速扩张剧烈影响着全球碳循环(Lal，2012)，而城市生态

系统碳循环又受到全球或区域环境改变(如热岛，水缺乏和空气污染)的影响

(Churkina，2012)。全球80％的人源碳排放来自于城市地区人类的生活、交通

等活动的耗能(Lal，2012)，直到最近人们还意识到城市建成区的碳密度甚至可

高于热带雨林(Churkina et a1．，2009)。随着未来绝大多数的人口增长将在城市地

区，城市碳循环将在全球碳循环中扮演越来越重要的角色。

城市建成区中的碳储存在绿地碳库，如城市植被(Nowak and Crane，2002)

和土壤(Pouyat et a1．，2006)-9人源碳库，如建筑和垃圾填埋场(Churkina et a1．，

2009)中。已有对这些碳库相关碳流(碳固定和排放)及碳密度的研究尺度从局

地(温家石等，2010；Mohareb andKennedy,2012)，区域(Pouyat，2006；Churkina

et a1．，2009；Nowak et a1．，2013)到全球(Bramryd，1980)不等。尽管已有研究显

示人类源驱动力决定城市绿地碳固定和碳密度大小(Pickett et a1．2011；Strohbacn

andHaase，2012)。然而，仍缺乏足够城市碳量化数据(Lal，2012)来理解到底是

何种自然或社会经济因子影响城市碳密度，尤其是人源碳密度。

此外，城市绿地还可以为人类提供重要的生态系统服务如小气候调节(Zhou

et a1．，2004)、噪音降低(Fang and Ling，2003)、空气污染降低(Currie and Bass，

2005)和景观美学(McPherson etal．，2005)。同时，城市绿地及人为管理活动也

会带来生态系统负服务，如可挥发性有机物的排放，水和能量的消耗，温室气体

产生等(Escobedo etal．，2011)。基于城市的特殊生物地球化学循环过程评估城市

系统的生态系统服务和负服务，对于认识城市系统的净生态系统服务以及增强对

城市生态系统功能的理解十分必要(Pataki et a1．，2011)。

本文以中国16个城市建成区为例来研究：(1)绿地系统碳固定和碳密度及

其生命周期碳平衡；(2)人居系统碳密度；(3)绿地和人居系统碳密度分别与自

然因素及社会经济因素的相关关系；(4)评估城市生态系统服务价值。对于影响

因素，我们假设：(1)城市绿地系统碳密度仍然受自然因子影响；(2)城市人居

系统碳库碳密度主要受到社会经济因子影响；(3)城市总碳密度受自然与社会经

济综合影响，但两类因子影响程度未知。寻找城市中绿地和人源碳密度的影响因

111



浙江大学博士学位论文 城市生态系统：碳循环及生态服务

子对理解城市自然组分和人源组分的交互机制具有重要意义。

6．2研究方法

6．2．1城市边界定义和样本城市选取

本文城市边界定义为城市建成区，即城市行政范围内集中连片建设用地以及

分散在近郊区与城市有着密切联系，具有基本完善的市政公用设施(如机场，污

水处理厂、通讯电台等)的城市非农业生产建设区域(中国统计年鉴，2012)。

城市绿地系统的边界定义为城市建成区里的绿化覆盖区域，即城市建成区内各单

位管理的一切用于绿化的乔灌木和多年生草本植物的垂直投影面积所占有的区

域(中国统计年鉴，2012)。从而，城市建成区人居系统的范围即为城市建成区

里除城市绿地系统覆盖之外的不透水层覆盖的区域。

本文的研究数据来自实验测量和数据搜集，为保证碳平衡计算的完整性和一

图6．1中国16个样本城市分布(2009年人口数据)

Figure 6．1 Distribution of 16 sample cities in China(2009 population datal
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致性，因此城市选取时需首先保证该城市同时有土壤和植被的碳固定和储量研究，

同时所选城市尽量包括大、中、小不同的人口规模和跨越东、中、西不同地区。

通过实地调查测量和数据搜集，本文一共搜集47个有绿地植被数据的城市和53

个有土壤数据的城市，从中筛选符合条件的城市一共16个用于后面的分析。16

个城市的人口规模和地理分布如图6．1，基本符合以上条件。

6．2．2城市碳库分类和影响因子选择

根据边界定义以及Churkina et al(2009)的分类，我们将城市建成区碳库分

为绿地碳库(植被和土壤)和人居系统碳库(建筑，垃圾填埋场和人类本身)两

部分。我们选择年均温和年降水作为自然因素，因为以往的研究显示这两个因素

可影响植物净初级生产力和土壤呼吸(Jobb矗gy and Jackson，2000；Piao et a1．，

2005)，并进而影响植物和土壤碳库(Yang et a1．，2007；Churkina，2012)；同时，

温度和湿度能直接影响混凝土吸收CO：的速率和间接影响建筑使用的木材生产

(Churkina．2012)。对于社会经济因子，我们选取几个常用的影响城市人类源碳

排放的指标(Luck et a1．，2009；MarcotuUio，et a1．2012；Zhao et a1．，2013)来检验

城市绿地和人居碳库分别-9它们的关系，包括人口指标(城市人口密度，城市家

庭户数密度)，经济指标(城市人均GDP，单位城市面积GDP)和能源指标(城

市人均能耗，单位城市面积能耗，万元GDP能耗)。

6．2．3数据采集和计算方法

植被数据来自文献数据收集和全国实验的调查，具体方法见第二章。绿地植

被中乔木碳固定，即年净初级生产力(NPP。)由生物量年均增量(MABIt)，年

均凋落量(Lt)和年均修剪量(Prt)计算得到(温家石，2010)：

NPPt=MABIt+Lt+Prt 公式(6．1)

其中，MABIt通过对样木进行钻芯测量得到，即测出树木前一年的胸径并通过生

物量公式计算得到两年的生物量差值(Nowak&Crane，2002)；Lt以整株叶生物量

近似代替；Prt由所采样本的含水率以及乔木修剪频率等信息计算得到。所有单

位均为tChm。2 yrl。

由于城市灌木的MABI占总绿地植被生产力的比例较小(Herte et a1．，1971)
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且中国城市的绿化管理策略与环境相对趋同(Zhao et aL，2013)，对灌木碳固定

(NPP。)本研究仅计算其年均凋落量(Ls)和年均修剪量(Prs)：

NPPs=Ls+Prs 公式(6．2)

其中，L。用灌木的叶生物量近似代替；Prs测算-9乔木相同。

草本植被生产力(NPPL)包括当年新增生物量(Falk，1980)和割草量(PrL)。

新增生物量指残留地上生物量(s。)和根生物量(RL)中的新增生物量之和

(Golubiewski，2006)：

NPPL=PrL+0．49SL+O．42l～ 公式(6．3)

其中0．49和0．42是城市草坪sL与RL新增生物量所占比率(Falk，1980；Globiweski，

2006)。

以上所有的园林修剪物和凋落物都有做生物能源的潜力(Shi et a1．，2013)，

从而能替代化石能源带来碳减排。基于所有样地单位面积废弃物生物量年产量，

根据燃烧释放能值18．5 MJ kgd(Tilman et a1．，2006)来计算园林废弃物总能量热

值输出。基于总热值，本研究计算3种可用的生物能源输出(生物质转换成乙醇，

电热能和沼气)的平均值作为生物能源的输出，其转换效率因子分别为o．38

(Tilman et aL，2006)，0．6(Ohlrogge et aL，2009)和0．75(Zeng et aL，2007)。

从废弃物的搜集、运输到生产过程中的耗能也通过收集数据进行计算，并采用平

均值作为其生产生物能源过程的能量输入。由此，即可通过能源的输入和输出算

出净能源产量。再通过替代单位化石能源(汽油)的碳排放(O．0162 t C GJ-1国

家统计局，2010)，算出废弃物作为生物能源的净碳减排量(cUE)。最后，将绿

地管理过程中的化石能源碳排放(CUM)考虑进来，即可计算出城市建成区绿地

系统的生命周期碳排放(CuLs)：

CULS2 MABI+CuE-CUM 公式(6．4)

城市土壤数据全部来自文献搜集和计算。针对16个城市我们搜集69个土壤

有机质的数据，通过Bemmelen指数(0．58，Guo and Gifford，2002)换算成土壤

有机碳(SOCC。，g kg。)。同时记录土壤之上的植被覆盖类型(乔木或草坪)，

土壤取样深度(H，cm)及其容重(BD，g cm。3)，给出相应覆盖类型下土壤的

有机碳密度(SOCD。，tC hm。2)：

SOCD。=SOCC。×BD×H×(1-62ram／100)×0．1 公式(6．5)
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其中，62。。指土壤中大于2mm的砾石百分比。对于没有BD数据的研究文献，

我们按照Wang et a1．(2011)的方法对其进行估算。对于没有达到lm土壤深度

的取样点，所有的土壤数据均按照Pouyat etal．(2009)的方法推算到1m。其中

一种方法是将表层土壤有机碳代算直接推到1m深度，并发现推算所得总SCOD

和推算深度之间无相关关系，数据可用(Pouyat et a1．，2006)。另一种方法即按照

表土层有机碳密度和1-m深有机碳密度的比例关系(Jobb￡igy and Jackson，2000)

来估算1m深的SOCD。。为保证结果更加可靠，每个城市的最终SOCD。均为两

种方法的平均值。对于不透水层下的土壤碳密度由于研究较少，并且其碳密度由

于硬化路面的密封作用而几乎不变(Churkina，2012)，故而我们以邻近区域的自

然生态系统土壤碳密度来代替(朱超等，2012)。

建筑物的碳密度包括家具碳密度和建筑物结构中的碳密度。其中家具中木材

的碳密度(c缸)方法采用依据朱超等(2012)：

C胁l=Nset×Nhollsehold×NfilnI×(fW×1w×0．4x 0．5+fsx Is×O．4x 0．5) 公式(6．6)

其中，N。d是每个城市家庭拥有的成套家具数量(套)；Nhou。chold是城市家庭的户数，

N劬是每个成套家具的件数，假定为10．20件(朱超等，2012)；fw和fs为成套

家具中木家具(O．8)、钢家具(0．2)的比例；1w和I。为木家具(0．07 m3件J)

和钢家具(0．03 m3件。1)中木材消耗强度；0．4是木材的平均蓄积密度(tm’3)，

o．5是干物质中的碳含量。建筑物中的碳会以建筑结构中木材储存大量有机碳和

混凝土吸收大量C02后的碳酸盐无机碳形式储存。建筑有机碳(C。伍，d。曜)计算：

Cbuddorg 2(Ah0。。×矗ousexlho崛e+Ao衔ce×fo茄ce×I。ffic。)×0．4×0．5 公式(6．7)

其中，k和氏伍c。是城市住宅和商业建筑面积；矗。。和￡伍c。是住宅和商业建
筑固定木材的比例(0．6和0．2)；h。。。和Io佑。。是住宅和商业建筑木材消耗强度；

0．4是木材的平均蓄积密度，o．5是干物质中的碳含量。建筑无机碳(cⅧ咖)计

算：

cbundinorg 2(Ah。。+氏融)×Icement／9c。n酬×Cu 公式(6．8)

其中Ic。咖是单位面积建筑的水泥消耗量(t hm‘2)；p。。n。舭是单位体积混凝土的

水泥质量(kg／m3)；C。是单位体积混凝土吸收的碳量(tm3)。

垃圾填埋场的碳储存包括来自家庭，建筑建造和拆除产生的废物，以及污水

处理厂产生的淤泥(Churkina etal．，2010)。中国第一座垃圾填埋场建于1991年，

1 37
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所以我们假设现在已经积累了20年的废弃物：

Cwaste=CMun+Cc&D+CSew

CM吼=厶Zy2r=0101991 Npeople×WM岫×fLl×Cseq

CC&D=厶Y2r=010
‘

×”t×”+fw×Cf9912．’tconstruct t．1s L,st W w)×fL2厶忏 “t“ wJ“1L2

Csew=Z20lo Wsew×fscwxCs×fLZayr=1991 SeW L3SeW— SeW S

公式(6．9)

公式(6．10)

公式(6．11)

公式(6．12)

其中，cM。，cc＆D，c咖代表生活垃圾，建筑垃圾和污水淤泥的碳储量；Npcople代

表城市人口数量；氏。。。咖。代表每年的城市建筑施工面积；W。。代表每年城市污

水处理量；WM。是人均生活垃圾产生量；fLl，fL2，fL3分别代表生活垃圾，建筑垃

圾和污水进入填埋场的比例；￡。和fw代表每吨建筑垃圾中钢铁和木材的含量；‘。。

代表处理每吨污水产生的淤泥量，C。。是每吨生活垃圾含碳率，c。。和C。是每吨

钢材和木材中的含碳率，c。是每吨淤泥中的含碳率。

此外，我们还计算了人类本身的碳储量

Ch。=∑{N。×c。+N。xc、v 公式(6．13)

其中，N。和N。是城市男女人口的数量，C。和C。是城市男女平均的碳含量，分

为8个年龄段来计算城市总人口的含碳量。

6．2．4城市绿地生态系统服务评估框架和计算

基于IVIA对生态系统服务的分类(MA，2005)，本研究建立城市绿地生态系

统服务评估框架(图6．2)，量化评估了8项主要Es和EDS(生产生物能源、净

化空气、调节小气候、降低噪音、C02减排、美学价值、温室气体和VOC排放)，

并定性评估如水和能源消耗等负服务。

由于城市绿地是属于生命支持系统的一类，其比较重要的是文化服务和调节

服务(Patald etal．，2011)，故本研究重点评估这两类服务，而生物能源供给则是

作为伴随其文化服务和调节服务的供给时产生的一个副产品。对城市绿地文化服

务价值的评估一直被学者视为一个难题(Danieletal．，2012)，目前尚无统一的评

估方法。尽管目前的污水处理厂和空气净化器等市政设施已经可以产生类似绿地
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图6．2城市绿地生态系统服务评估框架

Figure 6．2 Valuation framework ofecosystem services and dis-services for urban greenspace

ecosysterns

调节服务的作用，但城市绿地仍是城市建设中必需的一类土地利用方式，其目的

就是为获得绿地景观美学的文化服务。本文利用经济学的机会成本原理(一种商

品的价值等于为了得到它而放弃的另一些商品的价值，Mankiw etal．，2006)，若

将绿地生态系统看做提供景观美学的商品，则放弃了其作为住宅或商业用地的价

值。本研究用城市一级住宅用地的基准地价来代替城市绿地的文化服务价值(V。，

yuan hm之yr-1)。计算公式如下：

1{q
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V眦=PL／50 公式(6．14)

其中PL为该城市一级住宅用地的基准地价(yuanhm之)；50为土地的使用年限。

城市绿地植物(主要是叶片)能有效吸附污染物，或使空气污染物沉降下来，

起到净化空气污染物的作用(Baumgardner et a1．，2012)。本研究计算城市绿地

净化空气的价值(Vc，yuan hm2 yr‘1)分为可以分为对S02的吸收(Gs，埏·yr‘1)

和对PMlo的吸附(Gp，砖-yr-1)：

Gs=140．67×S 公式(6．15)

Gv=(233．85×ST+47．68 xSL)／1000 公式(6．16)

Vc=(Gs×1．2+GP×0．15)／S 公式(6．17)

其中， S为绿地面积(hm之)；sT为乔木绿地面积(hm。2)；SL为非乔木绿地面

积(hm。2)；140．67为每公顷绿地每年吸收S02量(kg)；1．2和0．15为S02吸收

和PMlo的吸附的价格(yuan kg～，国家林业局，2008)。

城市绿地调节小气候主要是指通过绿地植物蒸发蒸腾作用来降低周围环境

的温度和缓解热岛效应，其价值(VR，yuan hm。2 yrl)以节约的空调用电量(kwh

hm‘2y『1)来替代。本研究计算公式如下：

VR=(189×20．64×a)xPR 公式(6．18)

其中189表示每公顷绿地降温节能相当于189台空调(王如松等，2004)；20．64

表示空调每天的耗电量(王如松等，2004)；a表示城市每年气温高于26。C的天

数；PR为城市平均电价(yuankwhJ)。

城市绿地植被净初级生产力中仅有乔木生物量年增量是植被净碳固持量

(CMABI，t C02 hm之yr。1)，其余则作为废弃物被用于能源生产，不算在碳固持中，

但仍然能替代化石能源带来碳减排(cEN，t C02 hm。2 yrl)。根据这两部分可以计

算城市绿地C02减排的价值(Vc，yuan hm。2 yr-1)：

Vc2(CuABI+CEy)×P。 公式(6．19)

其中Pc为固碳成本，Pc=lOEurot～C02。

此外，城市绿地可能具有多种负服务，如水和能量的消耗、绿地管理过程(修

剪、灌溉和施肥)中的化石能源温室气体排放以及挥发性有机化合物释放等

(Pataki etal．，2011)。其中，绿地排放的挥发性有机化合物可导致城市光化学烟
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雾以及灰霾的形成从而危害人体健康(Laothawornl(itkul etal．，2009)。绿地VOC

排放造成的经济损失(Vvoc，yuan hm。2 yr"1)计算如下：

Vvo。=33．7xST／SxP。。 公式(6．20)

其中Pv。。为单位VOC的环境成本，取5．05 yuankg。C(Silalertmksaetal．，2012)

33．7为城市绿地的乔木VOC排放量(kg C hm。2 yr-1，Chang et a1．，2012)。

温室气体排放带来的负服务经济价值计算如下(VcHG，yuan hm也yr。)：

VGHG=Ceaxpc 公式(6．21)

其中Ceq为每公顷绿地温室气体排放当量(kgC02。qhm‘2 yr"1)。

6．3城市绿地系统碳循环

6．3．1城市绿地碳固定

中国16个城市绿地单位绿地面积的NPP为1．8．4．3 t C hm五yr"1，其中平均

约44％(33％一60％)为绿地的生物量年增量，是城市NPP的最大贡献者(表

6．1)。剩余的部分为年均修剪量和凋落量，分别平均占NPP的32％和25％。16

个城市的修剪量从13％．47％不等，相差3倍多，在NPP三个组分中差异最大。

这反映不同气候区的城市里绿地植被的物种组成差异(如常绿树和落叶树的比例)

而导致的所需修剪量的不同。凋落量占NPP比例最大的城市是乌鲁木齐，可达

37％(表6．1)。这可能是由于该城市降水较少也处于较缺水的干旱地区，可能种

植更多的落叶树种来减少其每年的水分蒸腾量。

表6．1中国16个城市绿地NPP的组成(tChm2yr-1)

Tabel 6．1 Components ofgreenspace NPP of 16 cities in Chma

哈尔滨

长春

鸟鲁木齐

沈阳

北京

0．79

0．83

0．68

0．94

1．13

O．62

O．98

O．18

0．97

0．97

141

0．47

0．70

O．50

0．94

0．59

42

33

50

33

42
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从自然森林转变为城市绿地，在中国16个城市的单位绿地覆盖面积NPP平

均比自然森林提高约1．3倍(表6．2)，仅上海的单位绿地覆盖面积NPP比自然森

林低25％，而最高的NPP增长可达3倍(南京)。若仅考虑MABI，16个城市的

平均绿地碳固持也可达自然森林NPP的97％，范围从34％一202％不等。杭州、

成都、南京等城市绿地植被生物量年增量分别可比邻近自然森林NPP高出132％、

39％和54％(表6．2)。这显示适度的人为修剪如同“放牧优化”，不仅不会降低

其光合作用，反而有利于提高植物的生物量和生产力(McNaughton，1979)。此

外，人为灌溉和施肥等也是促进城市NPP的提高的原因(温家石等，2010；

Mohareb and Kennedy,2012)。就所选的16个城市而言，其单位绿地面积平均NPP

(2．39土0．21 t C hm之yr。)，略低于美国城市森林NPP(2．77±o．45 t C hm’2 yrl，

Nowak et a1．，2013)，并落在韩国三个城市NPP(1．6．3．9 t C]am之yrl)的范围内

(Jo，2002)。结果基本和其他城市森林NPP可比，略微偏低可能是由于本研究

基于城市绿地面积而美国研究基于乔木覆盖面积。若换算成单位单位乔木覆盖面

积NPP，则中国的值会有所提高。

如果将单位绿地覆盖面积NPP换算到单位建成区面积上，中国16个城市的

建成区平均NPP仍然和自然森林相当(99．5％)，范围从33％．226％不等。这

表6．2中国16个城市绿地NPP(tChm"2 yr"1)
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显示城市NPP的提高有可能弥牢I、其水泥覆盖地面造成的NPP减少(温家石等，

2010)。在绿地建成区NPP小于自然森林NPP的城市，如合肥和哈尔滨，仍然

有通过提高其绿地覆盖率来增加其NPP的可能性(表6．2)。

6．3．2城市绿地管理过程化石能源碳排放

通过我们的实地调查和计算，中国城市绿化管理过程(修剪、灌溉等)中平

均化石能源(汽油)使用量为0．38 Lhm。2 yrl，换算成碳排放约为0．22 kg C hm。2

yrl。
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6．3．3城市绿地废弃物生产生物能源碳减排

由于所有的园林废弃物均有用来做生物能源的潜力(Shi et a1．，2013)，本研

究将所有凋落物和修剪物都算作用于生物能源的生产，中国16个城市单位面积

废弃物产生量约为1．4±o．1 t C hm‘2 yr-1，高于美国密歇根州的城市绿地废弃物产

生量(0．41 tC hm。2 yr～，MacFarlane，2009)。基于园林废弃物生产单位生物能源

的能源投入约为4GJhm‘2 yrl(Shi etaL，2013)，可得到16个城市用园林废弃物

做生物能源所产生的净能量(表6．3)。中国16个城市单位绿地面积平均净生物

能源产量为25．3±3．2 GJ hm。2 yr-1，低于CW(253 GJ hm。2 yr"1)、微藻(156 GJ hnl。2

y『1)和柳枝稷(55 GJ hm之yr"1)等能源生产系统，但高于LIHD草地(18 GJ hm之

yr-1)、玉米(19 GJ hm‘2 yr-1)、大豆(14 GJ hm也yr4)等能源系统的净能量产出。

说明城市绿地废弃物仍然具有提供生物能源的潜力。同时，使用废弃物的生物能

源平均可替代汽油碳排放o．41±0．05 t C hm。2 yrl。该部分碳减排已可以基本抵消

绿地管理过程的化石能源碳排放。

表6．3中国16个城市绿地修剪物生物能源生产

Table 6．3 Biofuel production with garden wastes from greenspace of 1 6 cities in China

哈尔滨

长春
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北京
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6．3．4城市绿地生命周期碳平衡

城市建成区绿地植被的碳固持仅计算地上生物量年增量(MABI)部分，凋

落物和修剪物作为生物能源后替代化石能源算作碳减排，则中国16个城市建成

区绿地生态系统的生命周期碳平衡为净碳减排，可以平均减排1．18±o．12 t C

hm之yr～。尽管目前关于城市绿地生态系统生命周期碳平衡研究仍然较少，但是

本研究所显示城市绿地生态系统可以带来净碳减排与已有的研究结果吻合(Jo

andMcPherson，1995；Strohbachetal．，2012)。本研究生命周期净碳减排平均值

低于美国城市绿地(4．1 tCInn之yr-1)但高于德国莱比锡城市绿地(o．82tChm之

vfl)。这可是由于不同国家绿地结构、管理措施以及经济水平差异等因素造成的

(Luck et a1．，2009；Strohbach et a1．，2012)。由于本文化石能源碳排放仅用一个简

单的调查值，未能体现不同城市之间的差异，故而可能给结果带来较大的不确定

性。同时，由于目前城市土壤的研究还较少，对于其是碳源还是碳汇仍存在争论

(Pouyat et a1．，2009)，故本文未考虑土壤的碳固持而是假设其不变，这也可能对

碳平衡的结果带来不确定性。

表6．4中国16个城市绿地生命周期碳平衡(tCbin-2 yrl)

Table 6．4 Life cycle carbon balance for greenspace of 16 cities in China
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6．3．5城市绿地碳密度

中国16个城市建成区单位绿地覆盖面积的植被碳密度差异较大(o．95到46．3

t C hm。2不等)，平均为21．4 4-3-3 t C hm～，略低于同区域野外森林碳密度(24．6士

3．8 t C hm～，表6．5)。在16个城市中，8个城市单位绿地覆盖面积植被碳密度小

于同区域自然森林，而另外8个城市却高于自然森林。这不同气候区下城市的植

被碳密度既受到城市化前自然植被碳密度的影响又受到城市化过程绿地管理措

施的影响(Zhang etaL，2012)，也说明可能城市植被密度也符合“城市趋同效应”

(Pouyat et a1．，2009)。中国16个城市绿地碳密度低于美国城市森林(76．9士13．6

t C hm～，Nowak et aL，2013)、德国城市森林(68．2 tC hm～，Strohbacn and Haase，

2012)和韩国城市绿地(38．5．55．8 t C hm～，Jo，2002)。这可能由于本研究基于

城市绿地面积而所比较的城市基于城市乔木覆盖面积来计算，如果换算成统一单

位则中国的平均值还可能有所增加。

在绿地土壤碳密度中，中国16个城市单位绿地覆盖面积的土壤密度平均为

148．8士18．0 t C hm～，从69．5—352．4 t C hm。2不等(表6．5)。与同区域野外土壤碳

密度(85．1 4-7．5 tChm五)相比，城市单位绿地覆盖面积的土壤碳密度平均高74％。
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这说明中国的城市土壤具有固碳潜力，从自然生态系统转变为城市建成区有可能

会增加碳固持和碳密度，这也与已有研究结果吻合(Golubiewski，2006)。当然，

本文以中国省级水平的森林(肖兴威，2005)和自然土壤(Li et a1．，2007)的碳

密度来代替该城市同区域自然生态系统碳密度会存在较大不确定性，对以上结果

需要未来更精确研究的支持。

表6．5中国16个城市绿地植被和土壤碳密度(tChm-2)

Table 6．5 Carbon density of vegetation and soil in greenspace of 16 cities in Chma

若将所有16个城市绿地植被换算到整个城市建成区上，则城市建成区单位

面积的城市绿地植被碳密度为9．1 4-1．4tChm。2，除杭州以外的15个城市在从自
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然森林转变来之后的绿地植被碳密度均降低(图6．3)。这可能是由于城市建成区

中不透水层增加之后造成的单位面积绿地植被碳密度的减少。中国16个城市建

成区平均绿地植被碳密度仍然低于美国(15tChm之)和英国(32tChm。2)城市
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图6．3中国16个城市建成区绿地碳密度

Figure 6．3 c．rbon density for greenspace in the built-up area of 16 cities in China

建成区绿地碳密度，这可能是由于作为发展中国家的中国，城市化的历史较短从

而城市绿地中多年生植被生物量较少。然而中国建成区植被碳密度却略高于韩国

(4．7．7．2 t C hm’2)，说明不同国家的绿地植被结构(如物种、乔木覆盖率等)
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差异也可能造成单位建成区面积绿地碳密度的差异(NowaketaL，2013)。

若将所有16个城市土壤碳密度换算到整个城市建成区上，则城市建成区单

位面积的城市绿地土壤碳密度为110．9 4-8．4 t C hm一，仍然比同区域野外土壤碳

密度(85．1 4-7．5tC hm‘2)高30％，这可能说明各个气候区中的城市化过程几乎

不会降低甚至会增加土壤碳密度，这与已有研究结果基本吻合(Pouyat et aL，

2009)。就16个中国城市平均值而言，中国城市建成区土壤碳密度高于美国城市

建成区碳密度(68．5 t C]am～，Churkinaet a1．，2009)，却低于英国(144．3 t C hm～，

Edmondson et a1．，2012)。

中国16个城市建成区绿地碳密度平均为120．1 4-8．6 t C hm‘2(从北京83．1到

长春174．6 t C hm‘2)。其中城市建成区土壤碳密度的贡献最大，平均为92．1％，

最大在哈尔滨，可达99．8％(图6．3)。中国城市建成区土壤碳密度的贡献比例高

于美国(64％)和英国(82％)。同时，中国16个城市的建成区绿地平均碳密度

高于美国(94．7tC hm’2)却低于英国(176．0tChm之)。

6．4城市人居系统碳密度

中国16个城市建成区人居系统平均碳密度(177．8 4-15．1 tChm。2)显著高于

城市绿地系统碳密度(P<O．05)，也具有较大差异，从合肥83．1 t C hm。2到安阳

310．0 t C hm之不等(图6．4)。在人居系统总碳密度中，建筑的贡献(平均58．7％)

显著高于垃圾填埋场(平均40．6％)的贡献(P<o．05)，而人类本身碳密度仅为

o．7％，这与已有研究结果吻合(Churkina et a1．，2009)。中国16个城市建成区的

建筑有机碳密度仅是美国的44％(表6．6)。这主要是因为中国建筑木材使用量

(13．2．16 kg m～，朱超等，2012)少于美国(40．130 kg 1711～，Churkina et a1．2009)，

暗示着不同国家的文化传统和木材价格会带来城市碳密度差异(Bramryd，1980；

Churkina,2008)。若均基于城市建成区面积，中国垃圾填埋场中的碳密度小于美

国，这可能是因为中国垃圾填埋场的使用时间仅有20年(Zhang et a1．2010b)而

美国为50年(Churkina，et a1．2009)。中国16个城市人居系统总有机碳密度约

100．1 t C hm。2(42—188 t C hm‘2)，低于美国城市的有机碳密度(287 t C hm2)

以及中国16个城市同区域自然生态系统碳密度(109．7 t C hm五，表6．5)。
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图6．4中国16个城市人居系统碳密度

Figure 6．4 Carbon denstiy ofhuman settlement of 16 cities in China

作为构成城市生物量的一种独特物质，混凝土能吸收C02并形成稳定的

CaC03，以无机碳的形式储存在建筑中(Mohareb and Kennedy,2012)。本研究显

示中国16个城市的建筑无机碳密度占城市总碳库的25％(范围944％)，考虑这

部分碳之后，则城市人居总碳密度将比同区域自然生态系统平均碳密度高62％

(表6．5)。这表明从自然生态系统转变为城市人居系统碳密度会有所提高，并且

碳库的种类和形式会完全改变。
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若加上城市绿地有机碳密度，中国16个城市生态系统平均碳密度为297．9tC

hm～，尽管低于美国城市生态系统的有机碳密度(381．2 t C hm‘2)，但高于中国

森林生态系统的平均碳密度(表6．6)和热带雨林(40．250 t C hm。2)的碳密度。

本研究结果进一步支持城市化可增加生态系统碳密度的观点(GoluBiewski，2006；

Churkina，etal．2009)，也说明无机碳储存在城市碳库中的重要性。

表6．6中国人居系统碳密度(tChm2)和美国及自然生态系统比较

Table 6．6 Comparison of carbon density among human settlement in China，counterparts in USA

and natural ecosystems

注：括号内为范围，“±”表示平均值±标准误；a来自Yuet a1．，2010；b来自Kmg etaL，2007

6．5城市碳密度的影响因素分析

6．5．1自然因素

在自然生态系统中，温度和降水被认为是影响生态系统碳密度的两个重要因

子(Jobbagy and Jackson，2000)。本研究揭示温度显著影响城市绿地碳密度(图

6．5)，而降水和绿地碳密度无显著相关(P>0．05)。这可能是因为城市年均温已

经考虑热岛效应对土壤分解速度的影响，而灌溉活动会掩盖降水对城市植被与土

壤碳密度的影响(Lal，2012)。本研究显示在城市这个人类主导最强的生态系统

中，尽管人类管理活动会减弱自然因素对植被的限制(Pouym etal．，2006)，但温

度仍然对城市绿地碳密度有影响。

同时，16个城市的人居系统碳密度也与城市年均温呈显著的二次关系并在居
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中的年均温(10一15。C)城市里最高(图6．6)。这可能是由于人们更加倾向于在

温度适中的城市里居住(Churkina，2008)。
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图6．6中国16个城市人居系统碳密度和年均温的关系

Figure 6．6 Relatonship between human settlement carbon density and annual i／lean temperature

for 16 cities in Chma

6．5．2社会经济因素

在我们所选取的7个社会经济指标中，只有单位城市面积家庭数和能耗、入

均GDP等3个指标做出与城市绿地和人居系统碳密度有显著相关。中国16个城

市的绿地碳密度与单位面积能耗呈显著的二次关系并在单位面积能耗适中的城

市最低(图6．7)，然而却和人均GDP与单位城市面积家庭密度无关。这可能是

由于能耗更能体现一个地区的经济发展水平，而绿地碳密度作为显示环境好坏的

指标之一随着经济的发展先降低再增高，即意味着环境先恶化再优化，符合“环

境库兹涅兹曲线”的意义。
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Figure 6．7 Relatonship between greenspace carbon density and energy intensity for 16 cities in

China．

中国16个城市中，较高单位面积能源消耗的城市拥有高人源碳密度(图6．8a)，
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可能因为它们通过产出更多含碳产品(如家具)或者吸碳产品(如混凝土)维持

城市的高生物量(Warren．Rhodes and Koenig，2001)。同时，随着单位面积家庭

数(即家庭密度)的增多，城市人居碳密度也增大(图6．8b o这可能由于高的

单位面积家庭数会带来更多的资源消耗，从而有更多的家具并产生更多的垃圾

(Liu et a1．，2003)，显示出家庭密度是城市土地利用的关键驱动力(Dallimer et a1．

2011)。然而，在经济水平(人均GDP)较高城市里城市人居系统碳密度却较低

(图6．8c)。这可能由于城市人居系统总碳库的增长速度小于城市建成区面积增加

速度造成的。

能琛强麦O哩标准煤m_2) 束镌密度(户krn’：) },均GDP(yuan)

图6．8中国16个城市绿地碳密度和(a)能源强度(b)家庭密度和(c)人均GDP的关系

Figure 6．8 Relatonship between human settlement carbon density and(1)energy intensity,(b)

household density and per capita GDP for 16 cities in China

总的来说，城市生态系统系统的碳密度更多地直接受到人类活动的影响

(Churkina，2012)。中国16个城市总碳密度与年均温和年降水均无显著相关关

系(P<o．05)，却显著地随城市人均GDP的增加而线性降低(图6．9c)，随单位

面积城市家庭数的增加而线性增加(图6．9b)，与单位面积能耗呈显著的二次关

系并在中等单位面积能源消耗下最低(图6．9a)。对于二次非线性过程的因果关

系由于气候因子和社会经济因子之问存在的相互作用关系而不能确定。未来需要

更系统地研究气候因子和社会经济因子对城市碳密度的贡献。
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图6．9中国16个城市总碳密度和(a)能源强度(b)家庭密度和(C)人均GDP的关系

Figure 6．9 Relatonship between total carbon density and(1)energy intensity,(b)household

density and per capita GDP for 16 cities in China

6．6城市绿地生态系统服务

由于绿地生态系统的文化服务以城市地价来表示，故没有生物物理量。中国

16个城市的空气净化中S02吸收和PMIo吸附量平均可达86 kghm2yr-1和1612 kg

hm2 yr-1(表6．7)，调节小气候平均可达节约468194kwhhm之yrl，生物能源供给

约为25 GJ hm。2 yr一，挥发性有机物排放约为21 kg C hm五yr-1，C02减排和温室

气体排放相加可达平均净碳减排5 t C02 hm。yr-1。

表6．7中国16个城市绿地生态系统服务和负服务生物物理量

Table 6．7 Biophysical value for ecosystem services and dis-services ofgreenspace in 16 Chinese

cities

城市
生物能 挥发性有 温室气

s02吸收PMlo吸附 调节小气候 C02减排
源供给机物排放 体排放

哈尔滨

长春

乌鲁木齐

52．5

90．4

115．7

1171．1

1673．2

2008．4

396880．3

396880．3

373983．3
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沈阳

北京

安阳

临沂

连云港

郑州

南京

合肥

上海

成都

杭州

攀枝花

广州

5．8

70．6

67．2

113．8

96．6

67．2

114．2

94．1

61．7

113．7

99．1

71．5

138．4

553．7

1410．7

1366．7

1982．3

1754．9

1366．7

1988．7

1722．1

1293．6

1981．8

1788．8

1422．9

2308．8

400696．4

435041．8

454122．6

465571．1

465571．1

450306．5

538078．1

538078．1

499916．5

484651．9

545710．4

225 153．2

820473．7

5．6

5．9

5．5

4．2

3．O

5．8

6．0

2．7

3．2

7．6

9．5

4．5

6．6

36．8

29．5

34。8

23．9

6．4

36．O

34．2

8．3

13．1

26．O

50．4

10．9

33．5

1．4

16．9

16．1

27．3

23．1

16．1

27．4

22．5

14．8

27．2

23．7

17．1

33．2

注：SOs吸收和PMlo吸附．kghm2 yrl；调节小气候如mhm"2yr"1；C02减排．tC02hm’2 yr。1；

生物能源供给．GJhm-2yr-1；挥发性有机物排放．kgC hm。2yr。1；温室气体排放．tC02hm-2 yr"1。

中国的16个城市绿地生态系统的服务中景观美学的价值平均为705200yuan

hm五yr～，在所有服务的单位面积经济价值中最高(表6．8)。其中北京和上海的

绿地美学价值较高，这主要是由于经济较为发达的大城市地价较高，故而其绿地

为人们提供的美学价值也随着增高。调节小气候的经济价值在三项调节服务中最

高，平均可达110775 yuan hm。2 yr～，显示出城市绿地在降温和遮阴方面的重要

作用(Pataki etaL，2011)，但这部分价值却常常未引起人们的足够重视。广州的

调节小气候经济价值在16个城市中最高，这可能是由于广州较高的乔木覆盖率

造成的。16个城市的净化空气(345 yuan hm‘2 yr"1)和C02减排(416 yuan hm。2 yr"1)

的平均价值相当。此外，16个城市的挥发性有机物排放和温室气体排放造成的

负面经济价值较低，分别仅为104和o．07 yuan hm之yr-1。
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表6．8中国16个城市绿地生态系统服务和负服务经济价值(yuanhm2 yrl)

Table 6．8 Economic value for ecosystem services and dis-services of greenspace in 16 Chinese

clues

若按照不同类别的服务进行区分，中国16个城市绿地生态系统服务中文化

服务的经济价值最高(图6．10)，平均约可占总服务经济价值的84％(从安阳的

68％到北京的93％不等)。这说明城市绿地生态系统最重要的生态系统服务价值

是为人类提供景观美学。调节服务的经济价值贡献平均约为16％，从北京的7％

到安阳的31％不等。这正好和文化服务的经济价值相反，可能是由于经济发达的

大城市(如北京)地价较为昂贵，因此绿地覆盖率和其中乔木覆盖率都可能相对

较小，从而能提供的较高的调节服务。可能文化服务和调节服务存在权衡，这还
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需要进行更加深入的研究才能确定。此外，16个城市的供给服务和负服务经济

价值平均约为o．3％和0．01％，说明供给服务只是城市绿地生态系统服务中的一

个副产品，而且绿地的负服务相对较小。

本研究的结果仍然存在较大不确定性，如此外，城市可通过郁闭疏林、绿篱或乔

灌草混交体系，经过吸收和反射过程减弱噪声(Fang and Ling，2003)。但由于

在大多数研究中关于其计算方式差异较大且数据难以获得，因此本研究仅做定性

分析，故而可能低估绿地生态系统服务价值。同时，绿地管理过程中对水和能源

的大量消耗，特别是在干旱地区和能源缺乏地区其负服务更加凸显，因此本
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图6．10中国16个城市绿地生态系统服务和负服务经济价值(yuan hm。yrl)

Figure 6．10 Economic value for ecosystem services and dis-services ofgreenspaee in 16 Chinese

cities

研究又低估绿地的负服务价值。未来的研究中需要进一步加入这些服务项目，并

通过实地测量获得不同气候区和经济发展水平下城市的生态系统服务过程参数

(如具体降温系数和VOC排放率)来校准已有研究结果。

6．7本章小结

城市生态系统作为城乡耦合系统的调控核心，其中包含两种主要不同功能的

子系统：城市绿地系统和城市人居系统。这两个系统在空间上重合使城市生态系

统具有其独特的碳循环过程和生态系统服务，主要目的在于满足人类的居住和生

活需求。随着未来城市面积的扩张和城市人口的增加，城市生态系统在全球碳循

环中将扮演越来越重要的角色。因此，本章以中国16个城市的建成区为例，研

究城市绿地系统的生命周期碳平衡以及生态系统服务，同时也研究城市人居系统

的碳密度，主要结论如下：

(1)中国16个城市建成区绿地生态系统单位绿地面积NPP平均为2．4 4-0．2

t C hm。2Ⅵ_1，为同区域自然森林NPP的2．3倍。16个城市中仅上海的单位绿地

覆盖面积NPP比自然森林低25％，而最高的南京NPP可达自然森林的3倍。若

换算到单位建成区面积上，中国16个城市建成区的平均NPP仍然约自然森林相

当(99．5％)，这说明城市建成区内对绿地的人为管理措施(施肥、灌溉和修剪等)

可以增加植被NPP，并可能弥补其水泥覆盖地面造成的NPP减少。此外，城市

植被的修剪物和凋落物用作能源生产，其替代化石能源碳减排的潜力可达o．4±

o．1 tC／am’2 yrl。若再考虑上绿地管理过程消耗的化石能源碳排放，则中国16个

城市建成区绿地生命周期碳排放表现为净碳减排，可达1．2±o．1 tChm‘2yr-1。但

由于本文假设城市绿地系统土壤碳固持为0并且绿地管理过程的化石能源碳排

放只用一个平均值代替，这些可能对生命周期碳平衡的结果带来高估或低估的不

确定性。同时，中国16个城市单位绿地覆盖面积的植被平均碳密度(21．4 4-3．3 t C

Inn之)略低于同区域野外森林(24．6士3．8 t C hm‘2)，而单位绿地覆盖面积的土壤

密度(148．8-4-18．0 t C hm五)比同区域野外土壤碳密度(85．1土7．5 t C hm。2)高
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74％。若换算到单位建成区面积上，则16个城市建成区绿地平均碳密度为120．1

4-8．6 t C hm～，高于同区域自然生态系统碳密度(109．8 4-10．1 t c hm。2)，高于美

国城市建成区绿地碳密度(94．7tC hm。2)但低于英国(176．0tChm之)。从自然

生态系统转变为城市绿地后的碳密度增高，说明城市化过程有可能增加碳固持；

(2)中国16个城市建成区人居系统(建筑、家具、垃圾填埋场和人类本身)

的平均碳密度(177．8 4-15．1 t C ban。2)显著高于城市绿地系统和同区域自然生态

系统，其中建筑物(58．7％)和垃圾填埋场(40．6％)的贡献占主要比例。建筑

中无机碳密度可占城市建成区．总碳密度的25％，说明无机碳储存在城市生态系统

中的重要性。将建成区绿地系统考虑进来，则中国16个城市生态系统平均碳密

度可达297．9tC hm～，尽管低于美国城市生态系统的有机碳密度(381．2tC hm之)，

但高于中国森林生态系统的平均碳密度(208．5 t C hm也)和热带雨林(40—250 t C

hm。2)的碳密度。说明从自然生态系统转变为城市生态系统后碳密度会增高，主

要绿地土壤碳密度的增高和人居系统碳库种类的增加造成的；

(3)以中国16个城市建成区为例，城市的绿地碳密度仍然受温度的显著影

响而与降水无关，这可能是由于城市年均温已经考虑热岛效应对土壤分解速度的

影响，而灌溉则会掩盖降水对城市植被与土壤碳密度的影响。同时，城市绿地碳

密度与单位面积能耗呈显著的二次关系并在单位面积能耗适中的城市里最低。城

市人居系统碳密度受到自然因素和社会经济因素的双重影响，其与城市年均温呈

显著的二次关系并在居中的年均温(10．15。C)城市里最高，同时随着单位面积

家庭数和能耗的增加而线性增高，但-9城市人均GDP呈显著线性负相关(p<0．05)。

城市总碳密度显著地随城市人均GDP的增加而线性降低，随单位面积城市家庭

数的增加而线性增加，与单位面积能耗呈显著的二次关系并在中度单位面积能源

消耗下最低。这意味着城市生态系统总碳密度更倾向于反映社会经济的影响而不

是气候因素。但是，其中非线性(二次)关系说明自然因素和社会经济因素在影

响城市碳密度时的交互作用，值得更加深入的研究。

(4)中国16个城市绿地生态系统服务中文化服务的经济价值最高(705200

yuan hm‘2 yr。)，平均约可占总服务经济价值的84％。这说明城市绿地生态系统

最重要的生态系统服务价值是为人类提供景观美学。其次，其调节服务的价值平

均占总价值的16％，调节小气候的经济价值在三项调节服务中最高，平均可达
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110775 yuan hm’2 yrl。而供给服务和负服务经济价值仅贡献总价值的o．3％和

o．01％，说明供给服务只是城市绿地生态系统服务中的一个副产品，而且绿地的

负服务相对较小。当然，由于耒考虑降噪和水消耗等生态系统服务和负服务，且

计算生态系统服务过程参数(如降温系数和VOC排放率)没有反应各城市具体

的情况，本文结果存在较大不确定性，需要在未来进行更多的生态系统服务理论

计算推导和实地调查研究。
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7结论与展望

7．1主要结论

传统生态系统生态学理论在过去70多年中取得令人瞩目的成就，但也存在

重大缺陷，如生态系统边界可大可小、生态系统环境概念的逻辑错误以及生态系

统主要被作为功能单位进行研究而非真实物理世界中的结构单位等。本论文基于

新生态系统理论，综合经济学、地理学、景观生态学以及人类生态学中对于人类

修饰或者主导下的生态系统的自然科学与社会科学的研究，提出存在于现实物理

空间中的“城乡耦合系统”(Urban and rural coupling)的概念。自然生态系统的对

称状态在人类活动的干扰下被打破形成破缺结构，再重新耦合一自组织升级形成

一个由人类修饰和主导的城乡耦合系统。城乡耦合系统的生产、分解和消费等过

程的能量流动和物质循环的强度在自然生态系统的基础上都得到提高，并形成具

有强化功能或新功能的结构单元。例如，“生态器”(如农田)是具有强化功能的

单一目标结构单元，其为某种人类需求(食物或废物分解)提供服务的能力强于

“生态质”(自然生态系统)；“生态核”(城市生态系统)是人类居住和活动场所，

可为人类提供居住和景观美学等服务，同时是调控整个城乡耦合系统物质、能量

和信息流的中心。然而目前的城乡耦合系统结构还刚刚形成，有的功能还不完善，

如生产不足造成的人类营养缺乏，分解不足带来的生命支持系统和人类健康损害

等。因此，研究城乡耦合系统的生物地球化学循环过程并改善其中目标功能是亟

待解决的科学问题。

本文以碳的生物地球化学循环为切入点，利用质量平衡法、生命周期法和实

验测定与文献数据相结合的整合分析法，在城乡耦合系统尺度上研究碳循环过程。

通过将城乡耦合系统按功能划分为生产、分解、人居和生命支持四类功能子系统，

以其中的典型系统打开城乡耦合系统中人类主导下碳循环黑箱，实现生产一分解．

人居一生命支持功能子系统之间的碳流和碳积累分析。并以案例(温室农业，人

工湿地和城市生态系统)分析在食物生产集约化、传统人工分解系统替代和城市

化过程中的生命周期碳平衡和生态服务变化情况及其自然．社会．经济影响因素。

主要结论如下：
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7．1．1城乡耦合系统碳流和碳积累

本研究发现人类主导后增加各子系统之间的碳流路径和碳库种类，并由此增

加碳积累。作为人类活动干扰的生产子系统典型代表，农田子系统碳输入和输出

的碳流路径多于分解和人居子系统。如碳输入包括光合作用、秸秆、畜牧、人居

子系统的排泄物还田以及工业子系统的化肥输入；碳输出包括土壤呼吸、焚烧、

化石燃料燃烧、人类和牲畜的食物、秸秆的生活、工业和畜牧业利用等。在强度

上，农田子系统光合作用的碳固定可达2009年中国农田子系统总碳输入的79％，

而碳输出的每条路径的碳强度则相当。约88％的光合作用碳输入由于人类利用而

进入其他子系统，如作物焚烧、人类食物、畜牧水产饲料、工业原料等。人类对

农田子系统的干扰使碳输出各路径强度均一化。农田子系统碳固持(26 Tg c)

仍仅为工业子系统化石能源碳排放(最大碳流)的2％。

与农田子系统相比，分解子系统的碳输入和输出路径较少，强度也较小。其

中碳输入仅来自生产和人居子系统而输出均进入生命支持子系统．2009年，约

52．5 Tg C废弃物进入中国的分解子系统，经过分解后分别有29 Tg C和8．3 Tg c

进入近地面大气和地表及地下水等生命支持系统。通过碳输出和积累，分解子系

统能处理约79％的人居子系统废物碳输出。其中碳积累(15．6TgC)约为农田子

系统的60％，说明完全由人类主导并建造的分解子系统是一个不可忽略的重要碳

库。此外，来自化石能源的碳排放较少，仅有2TgC。

人居子系统中，化石燃料燃烧的碳排放强度(409．6 Tg C)远远大于其他各

条碳输入和输出的强度。值得注意的是，作为人类主导程度最高的系统，人居子

系统的碳积累强度(50．5TgC)甚至可高于农田子系统和分解子系统，分别为其

1．9倍和3．2倍，这也说明人类主导作用在城乡耦合系统碳循环中的重要性。这

主要是由于人居子系统有更加多样化的碳库，如建筑物、家具和纸质产品等。

2009年中国城乡耦合系统中农田子系统(28．7 Tg c)和人居子系统(1505．5

TgC)的生命周期碳平衡表现为净碳源，生命周期温室气体排放分别达480．5 Tg

C02嘲和1501．9TgC02嘲。尽管分解子系统的生命周期碳平衡表现为净碳汇(8．3

TgC)，但若换算为温室气体当量则仍是一个净温室气体的排放源(12．8．69．1 Tg

C02。)，并不能缓解温室效应。
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7．1．2城乡耦合系统中食物生产系统集约化过程的碳平衡和生态服务

作为生产系统中传统农业的集约化途径之一，从传统蔬菜种植转变为塑料温

室农业在中国五个气候区(寒温带区、中温带区、北亚热带区、南亚热带区和青

藏高原区)中均可减少生命周期碳排放，平均为1．51 t C hm之yr～。单位面积减

排强度最大的区是中温带区(2．91 t C hm。2 yr。1)，而总碳减排量最高的是暖温带

区(2．29 Tg C yr"1)。若考虑N20，可平均减少约5．42 t C02吒。hm‘2 yrl的生命周

期温室气体排放。这是主要是由于转变为塑料温室农业后带来的净初级生产力和

土壤碳固持的增加抵消外部有机肥碳输入和化石燃料碳排放的增加。

从传统农业向塑料温室的集约化过程不仅减少食物生产过程的生命周期碳

排放，还增强作为生产子系统目标功能一一食物供给。塑料温室农业提供的多重

服务，以供给服务的经济价值比例最大，可达全部服务经济总价值的84％。在五

个气候区中，从传统农业转变为塑料温室农业既增加生态服务(如蔬菜供给、碳

固定、土壤保持、节水和减缓沙尘暴等)又增加负服务(如土壤盐渍化和酸化、

温室气体排放、废弃塑料残留等)，但其生态系统服务净经济价值均为正。

7．1．3城乡耦合系统中传统人工分解系统替代过程的碳平衡和生态服务

分解子系统中传统污水处理手段的替代，如人工湿地的出现，则是在保证其

目标服务一一污水处理功能不变的情况下，减少生命周期碳排放的典型案例。人

工湿地作为污水处理厂的重要补充途径之一，不仅可以处理污水，还可以同时利

用废N生产生物能源。尽管人工湿地的碳固持和生物能源生产替代的化石能源

碳减排之和(0．5 t C f1 N去除)仅为污水处理厂淤泥碳固持(4．7 t C t。1 N去除)

的11％。但由于建造和运行的成本较低，消耗的物质和能量较少，从污水处理厂

转变为人工湿地后生命周期碳排放减少14tCflN去除，生命周期温室气体排放

减少575tC02．。tdN去除。

人工湿地可同时作为污水处理和能源生产系统，两类系统总生态服务经济价

值中污水处理(提供清洁水)均占到97％。作为污水处理系统，人工湿地供给服

务和调节服务经济价值分别是污水处理厂9．5和10．4倍，其负服务经济价值仅为

污水处理厂的0．09％；作为能源生产系统，人工湿地供给服务(1197126 yuanhm五

yr‘1)仅低于微藻系统(1211006 yuan hm‘2 yr-1)，却是其他能源系统的153．589
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倍；但人工湿地的净温室气体减排是正值，而微藻系统该项的经济价值为一14382

yuan hm。2 yr～，因此人工湿地总生态服务经济价值在所比较的能源系统中最高。

7．1．4城乡耦合系统中城市化过程的碳平衡和生态服务

城市生态系统作为城乡耦合系统的调控中心，是人类主导程度最高的系统。

其中包括城市绿地生态系统和城市人居系统。中国16个城市建成区绿地生态系

统在人类管理下，其平均净初级生产力(2．4 4-0．2 t C hm之yrd)比同区域野外森

林高2．3倍。假设城市绿地土壤碳积累不变，考虑城市植被的修剪物和凋落物用

作能源生产替代化石能源的碳减排(0．4±0．1 tC hm。yr"1)和绿地管理过程消耗

的化石能源碳排放(o．22 kg C hm。2 yr"1)，16个城市建成区绿地生命周期净碳减

排平均为1．2±O．1 tChm‘2 yrl。尽管城市人居系统是一个巨大的碳源，但非城市

土地转变为人居系统后平均碳密度会增高。中国16个城市建成区人居系统平均

碳密度(177．8 4-15．1 tChm也)高于城市绿地系统(120．1士8．6tChm之)和同区

域自然生态系统(109．8 4-10．1 t C hm。2)。最后，考虑城市生态系统作为城乡耦合

系统物理空间上的一个结构功能单元，中国16个城市生态系统平均碳密度可达

297．9tChm一，高于中国森林生态系统的平均碳密度(208．5tC hm-2)和热带雨

林(40．250 t C hm五)的碳密度。这主要是城市绿地土壤碳密度的增高和城市人

居系统碳库种类的增加造成的。

城市绿地生态系统作为生命支持系统，其为人类提供景观美学、气候调节、

空气净化等服务，改善了城市人居系统的环境。城市生态系统中的绿地系统生态

系统服务价值中文化服务经济价值最高(705200 yuan hm。2 yrl)，平均约为总服

务经济价值的84％。其调节服务的价值平均占总价值的16％，调节小气候的经

济价值在三项调节服务中最高，平均可达110775 yuan hm’2 yrl。而供给服务和

负服务经济价值仅贡献总价值的o．3％和o．01％，说明供给服务只是城市绿地生

态系统服务中的一个副产品，且绿地的负服务相对较小。

7,1．5城乡耦合系统人类主导碳循环的自然．社会．经济影响因素

尽管城乡耦合系统农田子系统碳平衡受到人类耕作和管理措施改变，但不同

气候下传统农业转变为塑料温室过程中的碳平衡变化仍然受到自然因素的直接
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或间接影响。自然因素直接改变转变过程中的碳平衡如积温增高可延长蔬菜生长

季，提高系统的净初级生产力，进而增加土壤碳固持。同时，自然因素(积温)

能通过社会经济因素(经济收益或管理措施)间接影响转交过程中的碳平衡，如

北方寒冷地区转变为塑料温室农业收益比南方温暖地区更高，从而农户更愿意输

入更多有机肥，这就增加净初级生产力和土壤碳固持；又如，寒冷地区的塑料温

室也比温暖地区需要更多的建筑材料来保持其内部温度，也需要更多的肥料输入

以满足反季节种植的需求。这些受温度影响的管理措施的转变带来更多生产过程

的化石能源碳排放。

分解子系统完全由人类设计的人工生态系统。人工湿地作为污水处理厂的重

要补充途径之一，还具备作为能源生产系统的潜力。其净初级生产力主要受到三

个社会经济因素的影响：污N氮输入浓度，人工湿地结构和物种配置。可以通

过采取合理的N利用技术，使用垂直流人工湿地以及选取芦竹、芦苇等生产力

较高的物种等易行手段来提高净初级生产力。当然，自然因素(如温度)也可能

影响人工湿地的微生物过程从而改变CH4和N20的排放。

作为人类主导程度最高的城市生态系统，其中绿地系统和人居系统碳密度分

别均受到自然因素和社会经济因素的影响，而城市生态系统总碳密度仅受到社会

经济因素影响。城市的绿地碳密度随年均温升高而显著降低，但与降水无关，这

可能是由于城市年均温已经考虑热岛效应对土壤分解速度的影响，而灌溉则会掩

盖降水对城市植被与土壤碳密度的影响。同时，城市绿地碳密度与单位面积能耗

呈显著的二次关系并在单位面积能耗适中的城市里最低。城市人居系统碳密度同

时随着单位面积家庭数和能耗的增加而线性增高，与城市人均GDP呈显著线性

负相关，与城市年均温呈显著的二次关系并在居中的年均温(10．150C)城市里

最高。最后，城市总碳密度显著地随城市人均GDP的增加而线性降低，随单位

面积城市家庭数的增加而线性增加，与单位面积能耗呈显著的二次关系并在中度

单位面积能源消耗下最低。这说明着城市生态系统总碳密度更倾向于反映社会经

济的影响而不是自然因素。

由上述分析可知，城乡耦合系统中生产、分解和城市生态系统碳平衡的转变

仍均会受到自然因素的影响，并均为温度。但社会经济影响因素却比较多样化如

塑料温室农业的经济收入、人工湿地的物理结构或城市单位面积家庭数及人均
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GDP等。

7．2未来研究展望

通过对城乡耦合系统碳循环框架的构建以及其中生产、分解和城市生态系统

碳平衡转变的估算和影响因素分析，本文取得了一些创新性的结果。然而，由于

城乡耦合系统本身的复杂性，以及碳平衡的转变仅以塑料温室农业、人工湿地和

城市生态系统作为案例来探讨其生产、分解、人居和生命支持子系统，仍存在较

多不确定性。今后需深入开展以下几方面的研究工作：

首先，本文计算仅基于2009年数据，来研究在城乡耦合系统尺度的碳流和

碳积累，缺乏时间-9空间序列的讨论以及细致模型的构建，今后应基于时空序列

的数据构建城乡耦合系统动态碳流模型才能更准确表现各功能子系统的碳流和

碳积累在时空上的相对关系；

其次，本文基于多来源数据计算全中国城乡耦合系统碳平衡，缺乏大气遥感

数据和实验数据的验证。未来需要补充的遥感验证和更多实测数据，特别是对于

不同气候区下人类主导程度较高的子系统碳过程；

最后，本文仅在生产、分解和城市生态系统中选取典型案例进行碳平衡和生

态服务的研究，未来需要研究其他人工生态系统(如种植园、畜牧养殖)的碳平

衡、生态服务及相关因素的影响，才可能完善城乡耦合系统人类主导的碳循环，

并高效地发挥每个生态器为人类提供生态服务的功能。同时，深入研究碳平衡及

生态服务的影响因素，特别是自然和社会经济因素交互作用产生的非线性关系，

更有利于寻找碳平衡调控的关键点。
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