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摘 要：氮素的环境排放贯穿于整个食物链和生态链，单一农田系统的优化已无法有效控制氮素污染，亟

需创新系统化的研究方法和管理手段。基于氮素阶梯流动（Cascade flow）概念及全链条氮素研究框架

（CAFE），以全球 13 个国家为研究对象，定量各地区种植、种养、食物链子系统到区域生态的氮素通

量，分析各子系统氮素盈余（N surplus）和氮素利用率（NUE），剖析相邻子系统间氮素盈余增量的驱动

因素，并提出全链条氮素管理优化方案。结果表明，从作物生产到动物生产、初级农产品、食品生产及消

费，绝大多数国家的氮素盈余不断增加而利用率逐渐下降。尽管所有国家盈余增加的趋势一致，但不同国

家盈余增加的幅度差异较大，决定了每个国家改善氮素管理的优先序不同。对于中国而言，高氮素盈余主

要来自种植系统，因此科学施肥技术和相关的政策仍是研究和管理的重点。对于大部分西方国家，农田以

外系统对总氮素盈余贡献更大，需要重视相关系统的氮素循环利用。对全球 CAFE 系统的分析发现，影

响系统盈余增量的主要因素包括农田氮素投入结构、养殖密度、饲料自给率以及食品贸易与国内供需关系

等，而这些因素目前尚未在全球氮素管理中得到重视。CAFE 为全球氮素全链条管理提供了一致的定量研

究方法，有助于跨区域的比较、经验分享和政策制定。 
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Abstract: 【Objective】The environmental emission of nitrogen (N) permeates through the entire food chain and 

ecological system. Nitrogen-efficient technologies in crop or livestock production alone have proven ineffective in 

controlling N pollution, necessitating the innovation of systematic research and management methods. 【Method】 

Based on the concept of cascade flow and the whole-chain N research framework (CAFE), N fluxes in four nested 

systems of cropping system, animal-crop system, food system, and regional ecosystem in various countries or 

regions were quantified, N surplus and N use efficiency in each subsystem were analyzed. The driving factors of N 
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surplus increment between adjacent subsystems were analyzed, and the promising strategies were proposed. 

【Result】Applying CAFE to 13 representative countries reveals that the N surplus in most countries increased 

and the nitrogen use efficiency (NUE) decreased with the increase of the level of managed system. The N surplus 

in the animal-crop system, food system, and regional ecosystem increased by 138% (median), 230%, and 287%, 

respectively, based on the cropping system. The N surplus eventually increased from 3-153 kg·hm-2 in the 

cropping system to 63-464 kg·hm-2 in the regional ecosystem. At the same time, NUE decreased from 55% 

(median) in the cropping system to 34% in the animal-crop system and 18% in the food system. N loss increases 

gradually from crop production to primary agricultural products, food production, and consumption. Although the 

trend of N surplus increase is consistent across all countries, the magnitude of the increase varies considerably 

among countries, determining the different priorities for improving N management in each country. For China, as 

the high nitrogen surplus mainly comes from the cropping system, efforts need to be made to reduce the N surplus 

in cropland by promoting best management practices and adjusting the structure of N inputs. For most western 

countries, the system outside the cropland contributes more to the total N surplus, and attention should be given to 

the N recycling of related systems. For example, the Netherlands needs to focus on matching crop-livestock 

structure, increasing feed self-sufficiency rate, and reducing livestock density to decrease N surplus in the animal-

crop system. Japan needs to further reduce food waste or increase circulation, while African countries need to 

reduce crop storage waste and improve overall productivity. 【Conclusion】The analysis of the global CAFE 

system shows that the main factors affecting the surplus increment across systems include the structure of N input 

in cropland, livestock density, feed self-sufficiency rate, and the relationship between food trade and domestic 

supply and demand. However, these factors have not yet received attention in global N management. CAFE 

provides a consistent quantitative method for global N whole-chain management, which is helpful for cross-

regional comparison, experience sharing, and policy formulation. 

Key words: Nitrogen flow; Whole-chain nitrogen quantification; Nitrogen surplus; Nitrogen use efficiency; 

System coupling 

可持续氮素管理关系着粮食和环境安全。过去 60 年，生物圈人为活性氮输入增加了近五倍
[1]，超出了生物圈可容纳的安全边界[2]。全球土壤酸化、大气污染、水体富营养化等环境问题日

益突出[3-5]。探寻既能保证食物生产供应又能保护生态环境的氮素优化管理方略具有重要意义。

当前，氮素管理缺少全链条的视角和系统方法。尽管有些研究量化了从田块到农场再到区域尺

度等涵盖不同生产和生态系统的氮素流动和平衡[6-10]，但在全球范围内，仍缺乏对不同子系统、

不同利益主体氮素嵌套关系的评估方法，导致氮素管理政策的碎片化[11-12]。Gu 等[13]通过构建成

本收益分析，建立了农业氮素信用系统，寻找最佳氮素管理措施以减少污染和提高农民收益；

Cai 等[14]通过建立基于最大经济（ON）或生态（EON）收益的施氮量模型，探寻将国家氮污染

限制在环境阈值以下但不降低土壤肥力、同时获得目标产量的氮素优化管理方案。尽管在全球

食物生产、环境安全和氮素管理方面开展了较多研究和实践，但氮素污染导致的生态环境问题

仍困扰着世界不同经济发展水平的国家或地区，特别是经济发展较快、农业生产集约化程度正

在增高的中收入国家。 

从生态系统视角分析，氮素流动涉及不同来源、转化、去向，涉及不同尺度（田块、区域、

国家）和利益相关主体，被定义为氮素的阶梯流动（Cascade flow）[15]；不同子系统存在着多维

度嵌套关系。伴随着氮素在子系统的流动，氮素损失始于化肥生产，并贯穿整个食品生产、运

输、消费和废弃物处理[16]过程。从食物系统全链条角度分析，农民仅是链条中的参与者之一，

食品加工企业、城镇居民消费者也会造成直接或间接氮素排放；但大部分研究将氮素污染问题

归咎于种植和养殖业，将氮素减排压力均施加予农民，忽略了其他经营主体的责任[17]。本文以

食物生产、加工、消费、生态环境多维度的新概念和系统方法，研究大食物观背景下的氮素流

动，分析全链条上相互嵌套的不同子系统氮素管理指标及关键驱动因素，为全球食物系统可持



土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

续氮素管理提供新视角和新方法。 

1 材料与方法 

1.1 研究区域 

本研究选取了全球 13 个代表不同农业和经济发展水平的国家。包括丹麦、德国、荷兰、英

国、日本、美国六个高收入国家，巴西、中国、印度三个中收入国家，以及肯尼亚、马拉维、

乌干达、坦桑尼亚四个低收入国家。 

1.2 研究方法 

全链条氮素研究框架（CAFE）[12]以分层递进的形式定义了相互嵌套的氮素管理子系统

（图 1），包含“种植系统 Cropping system”、“种养系统 Animal-Crop system”、“食物链系统

Food system”和“区域生态系统 Regional Ecosystem”。以种植系统为基本单位到最终的区域生

态系统，逐级介入氮素流动相关子系统和利益主体，形成嵌套式的贯穿整个食物系统的结构框

架。每个子系统均有清晰的物理边界或组织边界，并由氮素输入、输出（以产品为单位）、氮

素盈余（N surplus）和氮素利用率（NUE）等指标表征；随着子系统层次的提升，新的氮素流

动不断被介入（表 1）。提高全链条氮素管理水平，不仅依赖于子系统内氮素流动的优化，还

依赖于子系统间的耦合协同（图 2）。CAFE 主要应用于国家或区域尺度，能够更有效鉴别氮

素损失的主要环节，为制定相应调控措施提供科学依据。 

种植系统以农田为边界，氮素输入来自于化肥、粪肥、生物固氮和大气干湿沉降；氮素输

出是用作人类消费和动物生产的作物产品。该系统的氮素盈余包括土壤残留和活性氮损失（如

NH3、NOx、NO3
-淋洗、N2O 和 N2）。一般情况下，集约化生产体系中土壤氮素年均累积量与年

均投入量相比较低，可忽略不计。目前国际上多将 80 kg·hm
-2（以 N 计，下同）和 60%~75%分

别作为氮素盈余和 NUE 的控制指标[18-19]，以提高生产力并避免土壤耗竭和环境风险。 

种养系统是种植系统的扩展，新氮素输入包括牧草和饲料，输出包括非饲料作物和动物产

品。该系统主要考虑区域尺度上两个系统的耦合，并不局限于种植和养殖一体的农场，可以是

空间上的虚拟区域，用于评估和实施氮素管理。氮素盈余除来自种植系统外，还包括养殖生产

中的各环节如畜舍、粪便管理和流通等过程的氮素损失，以及养殖系统库存的变化。从长期考

虑，养殖系统库存产生的氮素变化可忽略不计[6]。目前国际上将渔业生产也纳入养殖体系[20]，

本研究受制于数据限制，未考虑渔业生产的氮素流动。 

食物链系统为人类提供食物、纤维和生物燃料产品。其输出可定义为人类食物总氮素需求，

其输入包括农业生产系统总氮输入以及进口食物引入氮素。该系统氮素盈余还包括供应链中任

何环节的食物损失和浪费，如农场储存、食品加工、批发零售环节、餐馆和家庭中的食物浪费，

以及超出健康需求的过量氮素摄入。这些氮素盈余的产生有一些是不可避免，例如加工过程剥

离的小麦麸皮、豆制品生产中的副产物豆饼，以及酿酒的谷物残渣等；未利用的城市污泥也是

该系统的一部分。该系统氮素盈余为未被消费者有效利用的部分，反映了食物系统氮素循环利

用的程度及被浪费的风险。与食品中的氮素相比，纤维和生物燃料产品中的氮素含量可忽略不

计[21]。 

区域生态系统的氮素输入进一步包括区域非农田的氮素沉降和生物固氮，氮素输出为该区

域向外有效输出的部分，而区域内部消费的氮素则以农产品或废弃物等形式保留，或以污染物

形式排放至环境中。该系统氮素盈余存在于食物产品、农田土壤或森林、湿地、生物防护带以

及污水处理厂。在土壤、湿地和污水处理厂中，一部分氮素盈余也可能转化为 N2，但总体而言，

其氮素盈余与活性氮损失高度相关，过量盈余会导致区域内水体富营养化及生态功能下降，可

作为评估区域氮素环境风险的有效指标。氮素输出仅包括食物链系统输出的一部分，即出口的

粮食、饲料、纤维和生物燃料产品。对于本研究中的国家，与其他氮输入相比，上游的氮负荷

可忽略不计，因此被忽略。 
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1.3 数据来源 

对于 CAFE 框架中的每个子系统，选择 2010—2020 年时间段，根据公共数据库或文献值，

计算了每个国家的氮素输入和输出量（以 kg·a
-1 衡量）；以算术平均值和中位数来计算氮素盈余

和利用率。此外，本研究以联合国粮食及农业组织（以下简称“粮农组织”）统计数据库“土

地使用表(Land Use)”[22]提供的农业用地面积来评估单位面积的氮素盈余，以反映氮负荷的强

度，并使之能够在土地面积差异很大的国家之间进行比较。 

在种植系统中，所有氮素输入和输出数据可从粮农组织统计数据库“农田养分收支表

（Cropland Nutrient Budget）”[22]获得；其中农田氮肥投入为农业氮肥投入与牧草氮肥投入之差，

各国牧草氮肥投入参考 Lassaletta 等[23]。根据研究区域，CAFE 各系统的输入和输出数据也可从

该区的统计资料和文献中获取。 

在种养系统中，氮素输入可参考粮农组织统计数据库“牲畜粪肥表（ Livestock 

Manure）”[22]，来获得动物排泄物还回牧草系统的氮素（即牧草粪肥投入氮素）；牧草生物固

氮量为牧草年均固氮量 5 kg·hm
-2

·a
-1[24]与人工管理牧场面积之积；牧草氮素沉降量为单位面积

氮素沉降通量与人工管理牧场面积之积。进口饲料作物（即青贮饲料、草、大豆）以及食品加

工副产品（即麸皮、小麦粉、干啤酒糟等）、进口谷类作物（如玉米、小麦等）的数据来自粮

农组织统计数据库“贸易表(Trade)”[22]和“食物平衡表(Food Balances)”[22]。在种养系统的输

出中，动物产品包括牲畜初级产品和加工产品，数据来自粮农组织统计数据库“农作物和动物

产品生产表(Crops and Livestock Products)”[22]。非饲料作物产品氮素由农作物收获总氮素减去

国内生产的饲料氮素得到，数据来自粮农组织统计数据库“食物平衡表(Food Balances)”[22]和

“农作物和动物产品生产表(Crops and Livestock Products)”[22]。 

在食物链系统中，农产品进出口数据可从粮农组织统计数据库“贸易表（Trade）”[22]获取。

国内粮食总氮素需求计算方法为人口乘世界卫生组织（WHO）推荐膳食摄入量（人均 3.5 kg·a
-

1[25]）。 

在区域生态系统中，氮素沉降为单位面积氮素沉降通量与土地面积之积，土地面积数据来

自粮农组织统计数据库“土地使用表(Land Use)”[22]。 

CAFE 各子系统的氮素盈余（N surplus）由该系统投入减去产出得到，氮素利用率（NUE）

由该系统的产出除以投入得到。 

 
图 1 全链条氮素研究框架（CAFE） 

Fig. 1 The CAFE (cropping system, animal-crop system, food system, regional ecosystem) framework for regional nitrogen 

governance  
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表 1全链条氮素研究框架子系统的定义（修改自 Li等
[12]
） 

Table 1 The definition of four N management systems in the CAFE framework (Adapted from Li et al.[12]) 

 种植系统 

Cropping system 

种养系统 

Animal-crop system 

食物链系统 

Food system 

区域生态系统 

Regional Ecosystem 

管理边界 

Management  
boundary 

农田 农田、草地、牲畜 食物、纤维和生物燃

料供应链 

食物、纤维和生物燃料供

应链，工业、粪污、自然

栖息地 

输入 Input 氮肥、生物固氮、大气

沉降（农田）、粪肥 

氮肥、生物固氮、大

气 沉 降 （ 农 业 土

地）、进口饲料 

氮肥、大气沉降（农

业土地）、生物 固

氮、进口饲料、 食

品、纤维和生物燃料 

 

氮肥、大气沉降（生态系

统）、生物固氮、进口饲

料和食品、纤维和生物燃

料 

输出 Output 饲料和非饲料作物产品 非饲料作物产品、动

物产品 

国内消费和出口的食

品、饲料、纤维和生

物燃料 

出口的食品、饲料、纤维

和生物燃料 

空间尺度 

Spatial scale 

地区、国家、全球 地区、国家、全球 地区、国家、全球 地区、国家、全球 

时间尺度 

Temporal  
scale 

一个完整的循环周期 一个完整的轮作周期

和牲畜生产周期（至

少 4~5 年） 

一个完整的轮作周期

和牲畜生产周期（至

少 4~5 年） 

一个完整的轮作周期和牲

畜生产周期（至少 4~5

年） 

氮素流动 

N dynamics 

作物从土壤中吸收氮素 饲料粪肥回收氮素 从生产到消费的 食

物、纤维和纤维转化

氮素 

氮素从陆地系统到河流和

河口的生物地球化学过程 

利益相关者 

Stakeholders 

农民、农业产业（例

如：化肥工业、种子公

司）、学术界（研究扩

展），政府（例如：补

贴和保险单） 

农民、农业产业、学

术界、政府 

农民、农业产业、食

品纤维-生物燃料加工

和零售公司、学 术

界、政府 

农民、农业、食品纤维生

物燃料加工和零售公司、

能源行业、交通运输、学

术界、政府 

策略/焦点领域 

Strategies/  

focus area 

启用和激励采用最佳养

分管理措施（BMP），

提高氮素利用率并降低

氮素盈余 

整合作物和动物 生

产，鼓励有效回收养

分，以优化生产农作

物和牲畜的组合、改

善牲畜营养和饮食效

率 

通过国家和区域规划

匹配食品生产和消费

空间，改善食品储存

基础设施、交通，教

育消费者对健康和环

境有利的饮食选择 

将农业生产力与区域生态

系统功能相结合，如使用

天然或人工湿地和河岸植

被作为接受农场径流的营

养过滤缓冲带；处理人类

污水和循环利用以减少非

农业氮排放 

注：从种植系统到区域生态系统，“空间尺度”和“时间尺度”行表示系统定义可应用的空间和时间尺度；“氮素流动”行突

出显示了系统中包含的新氮素流动，以及系统内的氮素流动；“策略/焦点区域”行强调了由于新的氮素流动而改善氮素平衡所

需的额外策略。Note: From cropping system to regional Ecosystem, the “Spatial scale” and “Temporal scale” rows denote the 

spatial and temporal scales that the system definition could be applied to. The “N dynamics” row highlights the new N dynamics 

included in a system in addition to the N dynamics in systems nested within this system, similarly, the “strategies/focus area” row 

highlights the additional strategies needed for improving N balance due to the new N dynamics. 

 

图 2 全链条氮素研究框架（CAFE）的投入产出关系（修改自 Li 等[12]） 

Fig. 2 The N balance across the CAFE framework for N governance (Adapted from Li et al.[12]) 
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2 结 果 

2.1 不同国家氮素管理水平的综合评估 

随着 CAFE 层次的递增，绝大多数国家（除了荷兰）的氮素盈余不断增加而氮素利用率逐

渐降低。种养系统、食物链系统和区域生态系统的氮素盈余在种植系统的基础上分别增加了

138% （中位数）（ 38%~1556% ，最小值 ~ 最大值）、 230% （ 78%~1750% ）和 287%

（94%~2179%）（图 3a）。同时，氮素利用率分别从种植系统的 55%（33%~81%）降至种养

系统的 34%（11%~44%）和食物系统的 18%（9%~39%）（图 3b）。随着作物生产到动物生产、

从初级农产品到消费品，以及从食品生产到人类消费，氮素损失逐渐增加。氮素盈余从种植系

统的 3~153 kg·hm
-2最终增加至区域生态系统的 63~464 kg·hm

-2。尽管所有国家盈余增加的趋势

一致，但各个国家盈余增幅差异较大，说明每个国家氮素盈余产生的环节不同，管理的重点也

应有差异。中收入国家如中国和印度，种植系统氮素盈余平均为 121 kg·hm
-2，超过安全阈值 80 

kg·hm
-2[18-19]（图 3a），氮素利用率平均为 41%，低于高收入国家平均水平（51%），仍需要通

过农田养分综合管理、肥料产品和施用技术等方面进一步优化农田氮素投入，减少氮素损失、

提高氮素利用率。低收入国家如肯尼亚、乌干达和坦桑尼亚，种植系统氮素盈余接近 0 kg·hm
-2

（图 3a），土壤肥力被持续耗竭，需要增加养分投入以提高作物产量和土壤肥力。荷兰从种植

到种养系统氮素盈余增幅最大达 305%，从 88 kg·hm
-2增加至 356 kg·hm

-2；而氮素利用率并未出

现较大降低（33%降至 28%，图 3b）。荷兰的养殖系统氮素利用率较高，但由于养殖密度较大，

出现了“高效率高盈余”的情况，说明降低种养系统的总氮负荷不仅需要提高效率，还需优化

种养结构。日本从种养系统至食物链系统氮素盈余增幅最大为 70%（148 kg·hm
-2 升至 252 

kg·hm
-2）；氮素利用率也从种养系统的 39%降至食物系统的 29%，降幅为 26%（图 3）；说明

日本在食物消费环节出现了大量的损失。 

区域生态系统的氮素盈余表明，无论一个国家的发展阶段或地理位置如何，人类活动均不

可避免地给生态系统增加了氮素负荷，但不同地区的氮素环境压力差异较大。一些人口密集国

家如荷兰、中国和日本，区域氮素盈余已超过安全阈值 5 倍~6 倍。相比之下，其他国家如乌干

达、马拉维和坦桑尼亚等，仍可增加氮素使用强度，而不会对生态环境造成污染。 

对于大多数国家，种植系统对区域生态系统总氮素盈余的贡献不足 1/2，表明农田以外系统

氮素管理的重要性。经济发展水平会显著影响 CAFE 系统的氮素盈余（图 4），人均收入水平

与农田氮素盈余总量符合环境库兹涅茨曲线（EKC）；在追求作物增产的初级阶段，农田氮素

盈余会随收入的增加而增长，而在经济水平达到较富裕的阶段，社会对改善环境质量的要求不

断增加，促使农田氮素管理水平得到提高，随着收入的进一步增长，农田氮素盈余逐步下降

（图 4a）。进一步的分析发现，种植体系之外氮素盈余也符合 EKC 曲线，表现出随着人均

GDP 的增加，农田以外的氮素盈余先增加后下降的趋势（图 4b），说明当经济发展到一定阶段

时，社会对农田之外的养殖和食物链系统产生的氮素污染愈加重视，从而推动了这些系统氮素

盈余的降低。 
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注：C 指种植系统，A指养殖系统，F 指食物链系统，C to A-C 指种植系统至种养系统，A-C to F指种养系统至食物链系统，

F to E 指食物链系统至区域生态系统。国家名称缩写为 BR：巴西，CN：中国，DE：德国，DK：丹麦，IN：印度，JP：日

本，KE：肯尼亚，MW：马拉维，NL：荷兰，TZ：坦桑尼亚，UG：乌干达，UK：英国，US：美国。下同。Note: C 

indicates the cropping system, A indicates the animal system, F indicates the food system, C to A-C indicates the cropping system 

to the animal-crop system, A-C to F indicates the animal-crop system to the food system, and F to E indicates the food system to 

the regional ecosystem system. Names of countries abbreviated as BR: Brazil, CN: China, DE: Germany, DK: Denmark, IN: 

India, JP: Japan, KE: Kenya, MW: Malawi, NL: Netherlands, TZ: Tanzania, UG: Uganda, UK: The United Kingdom, US: The 

United States. The same as below. 

图 3 不同国家在 CAFE 不同系统的氮素盈余（a）和氮素利用率（b）（2010—2020 年） 

Fig. 3 Nitrogen surplus (a) and nitrogen use efficiency (b) in four CAFE systems in different countries (averaged for the period 

of 2010—2020) 

 

图 4 人均收入与 CAFE 系统氮素盈余的关系（a.农田氮素盈余，b.农田外氮素盈余） 

Fig.4 The GDP (gross domestic product) per capita with N surplus inside (a) and outside (b) cropping systems 

2.2 种植系统 

种植系统仍然是全链条氮素管理的重要环节，特别是在中收入国家和低收入国家（图 5）。

一些中收入国家如中国和印度，氮素盈余分别达到 153 kg·hm
-2和 88 kg·hm

-2，氮素利用率仅 40%

左右；而许多低收入国家如坦桑尼亚、乌干达和肯尼亚，氮素盈余均接近于零，表明土壤养分

被持续消耗，如不增加养分投入会导致产量进一步下降和地力衰竭。高收入国家（除了荷兰）

在减少氮素盈余和增加氮素利用率方面均取得了较好进展，同时也增加或保持了作物高产。但
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荷兰氮素盈余仍然较高，达到 88 kg·hm
-2，氮素利用率仅为 33%，需要进一步调控至安全范围

内。 

种植系统氮素盈余与氮素来源构成显著相关。在总氮投入中，随着有机肥和生物固氮占比

的增加，氮素盈余不断降低而氮素利用率逐渐增加，当两者投入接近总氮投入 1/2 时，氮素盈

余逐渐平稳且达到最低水平，同时氮素利用率达到 60%左右，该水平被国际学者认为是农田可

持续氮素管理的目标值（图 5）。 

 

图 5 氮素投入结构（有机肥和生物固氮占比）与氮素盈余及氮素利用率之间的关系 

Fig. 5 The relationship between N sources (percentage of manure and BNF (biological nitrogen fixation) in total nitrogen), N 

surplus, and NUE in cropland 

2.3 种养系统 

从种植系统进入种养系统，13 个国家的氮素盈余平均增加了 62 kg·hm
-2，其中高收入国家

增加了 86 kg·hm
-2，中收入国家增加了 49 kg·hm

-2，低收入国家增加了 37 kg·hm
-2。这些盈余来

自于养殖系统畜舍和粪便管理及牧草生产的氮素损失。尽管荷兰养殖系统的氮素利用率（41%）

和粪肥回收氮（82 kg·hm
-2）均处于较高水平（图 6），但从种植到种养系统氮素盈余增加了

267 kg·hm
-2，盈余增幅最大。这种“高效率高盈余”的现象在其他集约化养殖发达的国家也存

在，如日本。其主要原因在于过高的养殖密度。荷兰的养殖密度在所研究国家中最高，达到 4.2 

LU（Livestock Units，用于计算养殖密度的参考单位），其次是日本为 2.0 LU。从种植系统到

养殖系统氮素盈余增量与养殖密度有显著的正相关关系（图 6），该指标反映了种植和养殖系

统的有效耦合程度。与种植系统中生产力受到单位土地表面光合作用限制的情况相反，养殖系

统通过发展集约化动物饲养（CAFO）和跨区域进口饲料，可有效放宽土地对生产力的限制。

虽然集约化养殖系统有效提高了单位土地的经济回报，但同时也加剧了种植和养殖的分离，使

牲畜和农田（或牧场）之间的氮循环脱钩，导致养殖系统粪污资源不能有效利用，增加了种养

系统的氮素盈余。养殖密度与动物产品在食物总产品中的比重呈正相关，而与饲料自给率呈负

相关（图 7），如高养殖密度的荷兰，其动物食品在国内总食物供给中占比为 78%，而饲料自

给率仅为 3.4%；日本相应分别为 44%和 2%。 

由于种植到种养系统盈余增量主要来自于养殖体系中畜舍和粪便管理及牧草生产中的氮素

损失，而有机肥循环利用可减少盈余增加，因此，提高养殖系统的氮素利用率、将更多的牲畜

粪便还田，可显著降低该系统的氮素盈余。例如，丹麦和日本的养殖密度相近，但由于有机肥

得到较好的循环利用（63 kg·hm
-2），丹麦从种植到种养系统的氮素盈余增量较日本低 60 

kg·hm
-2。尽管养殖系统的氮素利用率随着养殖密度的增加而增加，但目前能达到的最高水平也

仅 41%（荷兰）（图 6），仍低于种植系统，反映了养殖系统现有技术和管理措施对减少氮素
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盈余的有限性。例如，有机肥管理最严格、有效的丹麦其种养系统仍有 92 kg·hm
-2 的氮素盈余，

高于环境安全阈值，仍需通过调整种养结构、进一步优化系统效率或以牺牲系统有效产出为代

价减少投入等措施，来降低环境负荷。同样，荷兰有机肥还田量为 82 kg·hm
-2，在所研究的国

家中最高，但种养系统的氮素盈余仍高达 356 kg·hm
-2，表明种养系统氮素盈余的减少仍需依赖

于养殖密度的限制。根据本研究分析，当养殖密度低于 1.1 LU·hm
-2时，种养系统中的氮素盈余

小于 100 kg·hm
-2，饲料自给率高于 50%（图 7），可作为种养系统氮素管理的目标值。 

 

图 6 种植到种养系统氮素盈余增量的驱动因素 

Fig. 6 The driving factors for N surplus increase from cropping system to animal-crop system 

 

图 7 养殖密度与种养系统氮素盈余、动物产品比例以及饲料自给率的关系 

Fig. 7 The relationship between animal density and N surplus in the animal-crop system, animal products ratio and feed self-

sufficiency rate 

2.4 食物链系统 

从种养系统到食物链系统，氮素盈余平均增加了 36 kg·hm
-2，其中高收入国家增加了 48 

kg·hm
-2，中收入国家增加了 45 kg·hm

-2，低收入国家增加了 13 kg·hm
-2。盈余主要来自供应链上

的食物损失、浪费和过度消费。大部分浪费的食物最终被焚烧、填埋或进入污水处理系统，对

生态环境产生威胁，仅有一小部分会作为食品回收、用作堆肥或动物饲料[26]。以美国为例，由

于农业面积大，从种养系统到食物链系统的氮素盈余增量较低，但来自国内粮食供应的氮素远

超过本地人口需求[25, 27]；国内人均供应的氮素为 14.4 kg·capita
-1

·a
-1，为需求的 4.1 倍。虽然这

部分氮素盈余还包括非食用部分，如一部分玉米用于乙醇工业，但大部分盈余来自食物市场
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（如超市、餐馆）以及家庭产生的食物垃圾。 

从种养系统到食物链系统的氮素盈余增量与单位农业面积人口密度显著相关（图 8）。日

本的该部分氮素盈余增量最高（增加了 103 kg·hm
-2），其单位农业面积人口密度也最大，高达

28 capita·hm
-2（包括农田和管理牧场），而其他高收入国家平均为 5 capita·hm

-2。日本在平衡食

品供应与需求之间做出了较大努力，如食品加工产业中 80%的副产品被回收利用（主要是用作

动物饲料），对减少加工体系的食物浪费颁布了强制性法规，如 2001 年的《食品废物回收法》，

要求与食品相关的行业和企业（如食品制造商、批发商、零售商、餐馆）减少和回收食品废物
[28]。这些措施成功地减少了氮素盈余增量，使其仅较我国高 29 kg·hm

-2，而日本的人口密度为

我国的 3.1 倍。 

 
图 8 人口密度与种养系统到食物链系统氮素盈余增量的关系 

Fig. 8 Relationship between population density and N surplus increase from the animal-crop system to the food system 

2.5 区域生态系统 

从食物链系统到区域生态，氮素盈余平均增加了 46 kg·hm
-2，其中高收入国家增加了 50 

kg·hm
-2，中收入国家增加了 80 kg·hm

-2，低收入国家增加了 13 kg·hm
-2。盈余主要来自食物和其

他农产品中的氮素累积以及非农业活动（如工业和运输）的氮素损失。人口密度是单位面积食

物消费量的核心驱动因素，这些消费产生的残留氮素最终会以家庭废弃物的形式存留于区域生

态中，因此人口密度与区域生态系统的氮素盈余增量密切相关。人口稠密的国家，如荷兰、日

本和中国，在区域生态系统上表现出类似的高氮素盈余（超过 400 kg·hm
-2，图 3a），造成了较

大的环境负荷。从大气到陆地生态系统（包括水体）的氮素沉降主要来自于非农业活动，是从

食物链系统到区域生态氮素盈余增加的重要组成部分，约占盈余增量的 1/2。氮素沉降通量与国

家经济发展水平密切相关，高收入国家平均为 9 kg·hm
-2

·a
-1，中收入国家平均为 19 kg·hm

-2
·a

-1，

低收入国家平均为 6 kg·hm
-2

·a
-1。 

3 讨 论 

3.1CAFE 系统氮素盈余和氮素利用率的驱动因素 

对 CAFE 系统内和系统间氮素盈余构成和关系的分析有助于明确一些关键的驱动因素。如

根据本研究发现，种植系统中的氮素投入结构对种植系统的氮素盈余累积有较大影响，当有机

肥和生物固氮投入之和占总氮投入接近 1/2 时，氮素盈余最低且氮素利用率最高（图 5）。多种

氮素来源的配合也是多种氮素形态如有机无机、铵态氮和硝态氮的配合，一方面可有效改善作
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物的生理代谢过程，提高作物对养分的吸收从而提高产量，另一方面也可改善土壤物理化学及

生物学属性，更好地固持和循环养分，提高作物利用率，减少氮素盈余。而种植系统到种养系

统的盈余主要受养殖密度驱动（图 7），该指标反映了动物当量与土地承载的关系，当养殖密

度过高时，产生的氮素损失会超过农田的承载力，当养殖密度低于 1.1 LU·hm
-2时，种养系统中

的氮素盈余大多低于安全阈值且饲料自给率较高，但受制于有限样本，科学的养殖密度阈值尚

需进一步探究。农业人口密度是食物链系统和区域生态系统中氮素盈余总量的主要驱动因素

（图 8），反映了人口数量和土地承载力的关系，人口密度越大意味着单位面积上食物生产和

消费环节氮素损失越大，因此需根据生态承载力来发展人口。 

CAFE 框架中每个子系统的氮素盈余和氮素利用率的量化有助于明确不同地区管理的重点。

对于我国而言，高氮素盈余主要来自种植系统和区域生态系统，因此相关的科学施肥技术和调

控政策仍是研究和管理的重点。此外，我国的大气氮素沉降近年来虽有下降，但相比于全球其

他地区仍处于较高水平，对工业和农业生产中活性氮排放的管理需进一步加强。对于其他地区，

由于发展水平、农业生产结构、人口密度和饮食习惯等方面的不同，管理的侧重点也有差异，

例如荷兰需重点关注种养结构的匹配，日本需进一步减少食物浪费，非洲国家需要降低作物储

存浪费和提高整体生产率等。 

3.2 基于 CAFE 的氮素管理策略与建议 

想要解决不同国家或地区氮素管理的问题，相关利益主体（如农民和消费者）的共同努力

至关重要。此外，国家和地方政府、企业、学术界和非政府组织间的合作也是不可或缺的。对

于 CAFE 框架中的每个系统，本文在 Li 等[12]研究的基础上总结了一些管理措施和建议，这些

措施和建议可提高系统氮素循环和利用率，同时有助于氮素管理的整体可持续性。 

种植系统：结合特定区域生态和社会经济条件，需要进一步创新最佳养分管理措施

（BMP），如优化轮作制度、实践“4R”养分管理方法（选择正确的肥料品种（Right source）、

采用正确的肥料用量（Right rate）、在正确的施肥时间（Right time）施用在正确的位置（Right 

place））以及优化有机肥和生物固氮的占比等[18, 29]。需要因地适宜地选择强制性政策、经济性

鼓励措施或将两者有效结合，以限制养分过量投入，并提高畜禽粪污及家庭废弃物养分的还田。

应克服 BMP 应用中的社会经济障碍因素，为农民提供较为完善的技术服务（例如商业化农场

或合作社的注册登记、土壤分析服务）。还应加强肥料企业及技术服务行业的参与，特别是在

中收入国家和低收入国家。 

种养系统：有效耦合种植和养殖系统、增强有机肥的有效利用、调控动物密度并提高饲料

自给率是减少种养系统氮素盈余的关键[26, 30]。需要通过创新技术和机制打破有机肥还田的障碍

因素，如有机肥质量差（水分含量高或存在重金属及病原菌等污染）、施用不方便、缺少第三

方有机肥服务体系等，建立有机肥施用技术服务体系（有机肥合理施用量、产品、机械），完

善有机肥施用补贴机制[31]。此外，减少对外埠饲料的依赖、提高饲料自给率也是促进种养循环

的重要举措，同时在口粮与饲料粮之间也能实现更好的平衡。对于养殖系统仅改善氮素利用率

是不够的，可能导致“高效率高盈余”现象，特别是对于养殖密度高、集约化养殖发达的国家。

因此，有必要采取强制性措施来调控养殖密度，以减少养殖体系单位面积的氮素损失。 

食物链系统：目前，全球绝大多数国家均面临着减少粮食损失和食物浪费问题，但解决方

案不同[32]。低收入国家需要改善粮食储运的基础设施，而对高收入国家和中收入国家（如中国

和巴西），对消费者行为的干预更重要；这种干预需要政府、企业和公众的集体努力。食物供

应商和零售商可通过建立产品氮足迹标签、追溯供应商生产方式等途径，来满足消费者对低环

境成本食品的需求[33]。同时，还应加大宣传教育来改变消费者行为，例如宣传联合国可持续发

展目标（减少粮食浪费），要求在 2030 年之前将全球人均食品废弃物在零售和消费层面减少

1/2。 

区域生态系统：在区域尺度需考虑农业生产、工业生产与生态系统功能的平衡，尽可能加

强区域内氮素循环并阻控其向环境外溢。除养殖和食物加工系统废弃物的循环利用，还需考虑



土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

城市污泥的回收利用；使用天然或人工湿地、生物防护等措施过滤回收农田径流带出的氮素[34]；

控制工业和污水处理厂的活性氮排放（NOx）
[35]，限制生态保护区的农业生产等。通过对种植、

种养和食物链系统氮素盈余的耦合和调控有效减少区域生态系统总氮负荷。 

4 结 论 

CAFE 框架在区域上的应用，强调了从作物生产到整个区域生态中多维度协同管理的重要

性。根据对全球 13 个 CAFE 典型国家研究表明，农田系统以外产生的氮素盈余对于区域生态

系统总盈余的贡献较大，特别是对于高收入国家，种植系统之外的氮素盈余占主导地位，需要

进行全链条可持续氮素管理。人口和经济因素对 CAFE 框架总氮素盈余起决定性作用。人口稠

密国家如日本、荷兰和中国是区域生态系统氮素盈余最高的国家。近年来随着经济水平的提高，

社会对生态环境重视程度提高，农田外的氮素盈余随着人均 GDP 的增加已经出现拐点，各个国

家在改善农田以外氮素污染方面取得了显著进步。在对全球 CAFE 系统的分析发现，影响系统

盈余增量的主要因素包括农田氮素投入结构(需增加有机肥和生物固氮的占比)、养殖密度、饲

料自给率以及食品贸易与国内供需关系等，而这些因素目前尚未在全球氮素管理中得到有效重

视。基于 CAFE 框架，提出“四个耦合（Four Coupling）”的氮素管理方略，即种植体系的化

肥与有机肥、生物固氮等氮素来源的耦合、种植和养殖系统结构的耦合、食品贸易与国内需求、

生产的耦合及人口发展与生态承载的耦合。CAFE 框架为全球氮素全链条管理提供了一致的定

量研究方法，可进一步在全球更多地区进行应用和比较，提供更丰富的全球化管理经验，同时

针对 CAFE 提出的关键调控因素尚需通过更多的分析明确其科学标准，形成可在全球尺度实施

的有效管理政策，并以此带动不同管理单元和地区间的分工协作，进一步推动氮素可持续管理。  
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