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摘要 

中国农村居民取暖及炊事活动大量依赖于传统固体燃料（如煤炭、生物质）。然而，

由于固体燃料燃烧效率低和缺乏末端控制措施，民用固体燃料燃烧会导致室内和室外环境

中排放大量污染物，对 PM2.5浓度、人群暴露和过早死亡的贡献较大，还会对居民的心理健

康产生负面影响。多年来生活燃料的变化导致其对环境和健康效应的贡献发生了显著变化，

评估其排放对环境及人群健康效应的影响以及量化干预措施及其它驱动因素的效益对于进

一步降低生活燃料使用所带来的环境健康危害具有重要意义。 

结合当前干预措施的进展情况，更新了 1980 年到 2019 年中国生活源排放清单，使用

大气传输模型、室内浓度综合模型、生理与心理影响的量化模型等对中国生活源污染物排

放、环境及健康影响进行计算，对当前主要的针对生活燃料排放的干预措施进行评估，并

进行了驱动因素的分析。在此基础上，对未来生活燃料的使用进行了预测，并且评估重点

地区生活源减排潜力及可能的干预方案的成本和效益。 

报告探讨了 2014、2019 年不同燃料类型产生的大气污染物排放的空间分布特征，包括

燃煤和生物质消耗产生的颗粒物、氮氧化物和二氧化硫等。居民生活燃煤消耗产生的大气

污染物，主要排放集中于北方地区，而南方地区较少，这是由于南北方海拔、气候，对烹

饪、取暖需求和能源转型过程差异所导致。生物质消耗产生的污染物主要排放均集中在中

部地区，而东部沿海地区较低。 

固体燃料的燃烧产生的污染物，不仅会排放到室外空气中，同时也会直接进入室内环

境，导致室内空气质量恶化。研究表明，生活源在能源-排放-室内外浓度-暴露-过早死亡的

路径上的贡献呈现显著的放大趋势。虽然近年来生活源排放引起的过早死亡贡献有了较为

明显的下降，但从全国平均而言，生活源消耗了全国 7%的能源，却依然贡献了 27%的

PM2.5 排放，对室外 PM2.5 浓度贡献了 23%，室内 PM2.5 浓度贡献了 71%，在人群暴露和过

早死亡的贡献分别为 68%和 67%。值得注意的是，在生活源能源消耗占比相对较高的地区，

如西北、东北、华北地区，其生活源消耗对 PM2.5排放和暴露的贡献更加显著。而经济发展

较为快速的东部沿海地区过早死亡的下降趋势则更为明显。  

此外，居民炊事和取暖能源使用也存在区域差异，多种能源并用的情况普遍存在。随

着人均收入的增加和城市化进程的推进，能源消耗用量和能源转换效率发生了变化。从

1980年至 2019年，全国民用固体燃料人均消耗总体下降。在能源转型过程中，城市地区逐
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渐采用清洁能源替代民用固体燃料，而农村地区仍然依赖于传统固体燃料。 

本报告还对 1980-2014 年期间中国农村的炉灶改造、能源转型以及炉灶—能源的交互

作用所带来的环境和健康效益进行了定量评估。政府政策干预的清洁能源转型主要在京津

冀和汾渭平原，一系列环境政策（如煤改气、煤改电）后，这些地区取暖的清洁能源占比

短期内大增。自发使用新型清洁能源主导东北和西部地区，原因是这些省份本身取暖需求

大，缺乏政府政策这种强外部性力量驱动清洁能源转型，居民收入不如东部地区，清洁能

源转型主动性不足，使得这些省份的清洁能源占比提升不大。此外，在技术进步和社会经

济发展的推动下，国内炉具已经从以开放和传统炉具为主升级为节能、清洁炉具和燃气灶/

电炉。炉灶改造显著减少了 PM2.5 排放（25%）、室外和室内 PM2.5 浓度（49%和 28%）、人

口暴露（31%）和生活源排放造成的过早死亡（37%）。炉灶—能源的交互作用使过早死亡

人数额外减少 15%。在从排放到健康影响的因果路径上，生活源的影响以及炉灶改造和能

源转换的有利影响被放大。 

2014-2021 年间，中国北方农村居民能源转型主要来自清洁取暖规划的实施。这项干

预措施有效降低了生活源对排放及室外浓度的贡献，同时还对室内污染带来了更大的效益，

直接减少了居民 40%以上的 PM2.5暴露，显著降低了人群健康风险。对于京津冀重点地区预

测了至 2030 年的能源使用情况，对清洁取暖规划未覆盖的人群评估五种生活源干预方案的

环境健康效益和成本。用电和燃气替代会更有力地减少空气污染和过早死亡；而压缩生物

质颗粒及气化炉方案中，由于生物质大部分是碳中性，从而具有更强的碳减排效果。实施

生物质颗粒替代方案由于其投资成本相对较低，在综合效益成本比方面具有最高价值，使

其成为更可行的策略。 

1.  介绍 

1.1  背景 

 在全球范围内，有近 28 亿人依靠煤炭和生物质燃料等传统固体燃料进行日常烹饪、取

暖等活动。在发展中国家（如中国、印度）和经济欠发达的农村和边远地区，这些传统固

体燃料（煤、农作物秸秆、木材等）仍然是主要的民用能源类型（Bonjour et al., 2013）。由

于固体燃料燃烧效率低和消耗量大，且缺乏工业部门常见的末端控制措施，住宅环境中的

室内固体燃料燃烧会排放大量污染物，包括初级颗粒物 (PM)、黑碳 (BC) 和有机碳 (OC)等
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不完全燃烧的副产物。该污染源是区域空气污染的重要根源，也是室内空气污染的主要来

源，它们对居民健康构成严重威胁。在中国，2014 年生活源仅占总能源消耗的 7.5%，但在

一次 PM2.5 排放中的贡献率为 27% ，其中对室外环境和室内环境 PM2.5 浓度的贡献分别为

23% 和 71%（Yun et al., 2020）。  

 而家庭能源从固体燃料到清洁能源（如用于烹饪和取暖的电力或天然气）的转型不仅

涉及能源类型的转变，还包括能源消耗用量的变化，但居民使用方式和能源转换效率有所

不同。无论是在城市还是农村地区，由于人均收入的增加，中国居民的生活条件和消费能

力正在经历巨大的变化（Tao et al., 2018）。居民家庭中，单一燃料或炉灶用具难以满足所

有需求，多种能源并用的现象非常普遍，特别是在中国北方等冬季需要供暖的地区。生物

质和化石燃料的联合使用可能会导致额外的能源消耗（Zhu et al., 2018）。而城市化导致城

市排放量显著增加，同时在农村地区排放量下降也更为显著（Shen et al., 2017）。 

 在全国平均水平上，研究发现生物质燃料和煤炭对健康影响的贡献相似，在烹饪和取

暖方面都很重要（Yun et al., 2020）。然而，全国的家庭能源结构却大相径庭。在北京、天

津和华北地区 26 个市开展“清洁供暖”行动中，以电力或天然气替代民用固体燃料，显著加

速了民用能源转型（Meng et al., 2019; 2020）。同时，中国农村的生活条件得到迅速改善，

但中国西部和山区数百万农村居民仍然大量使用传统固体燃料（Shen G et al., 2022）。这种

区域性差异表明，中国不同地区在能源消耗和改造方面面临着各自不同的挑战。 

 近年来，在国家“双碳”战略目标指引下，控制生活源部门的碳排放，特别是燃煤使

用将是许多行动的重要组成部分。为了区分不同地区的控制策略在生态系统和人类健康的

成本和效益方面的有效性，本项目旨在研究我国民用煤炭和生物质消耗的详细空间变化，

确定高热点地区，评估民用固体燃料消耗、大气污染物排放和健康影响的空间异质性，为

制定区域差异化的减排政策提供科学依据。  

1.2  项目目标 

 以高空间分辨率（住宅排放 1 公里，非住宅排放 10 公里）模拟住宅和非住宅

排放对环境空气质量的贡献。 

 以高空间分辨率评估与不同家庭组合相关的室内空气污染，并评估清洁能源转

型的好处。 

 根据室内外暴露和时间活动计算整体暴露。 
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 与非住宅来源相比，估算因空气污染物暴露导致的过早死亡以及住宅煤炭和生

物质燃料的相对贡献。 

 对典型采暖和非采暖区域的贡献进行分析和区分，针对京津冀、长三角、珠三

角、汾渭平原、成渝地区等重点区域进行具体的贡献区分。 

 根据碳中和背景下变化减缓措施的情景，提出室内空气质量标准建议，以及不

同地区对住宅用煤和生物质能的控制政策和行动。 

2.  民用固体燃料消耗量的空间分布 

由于中国不同地区的经济发展水平和地理位置气候条件存在差异，煤炭和生物质的使

用情况在各地区呈现出不同的特征。为更好地了解这些差异特征，我们进行了深入的调查

和研究。在城市地区，居民生活源燃料主要为非生物质燃料，如城市煤炭、液化石油气等。

相比之下，在农村地区，居民生活源固体燃料的组成则包括农村煤炭和生物质燃料，如柴

火、秸秆等。因此，在本项研究中，我们将城乡居民生活源固体燃料组成进行了分类，分

别为农村煤炭、农村生物质和城市煤炭。这样的分类方式更加科学、合理，有助于深入了

解不同地区居民生活源燃料的使用情况，为进一步探讨和解决能源与环境问题提供科学依

据。 

图 2-1 展示了 1980 - 2019 年全国城乡居民生活源固体燃料消耗组成及其年际变化。结

果显示，在研究期间内，我国居民生活源固体燃料消耗量整体呈现下降趋势，由 1980 年的

93,806 万吨降低到 2019 年的 23,859 万吨，下降了 75%。虽然消耗量前期呈现缓慢增长趋

势，但在 1990 年达到峰值（97,260 万吨）后，逐年降低。固体燃料的组成结构也发生了变

化，其中农村生物质一直是固体燃料消耗量中最大的贡献者。1980 年，居民生活源固体燃

料消耗量组成中，农村生物质、农村煤炭和城市煤炭的比例分别为 80%、10%和 10%。到

2019 年，其比例变化为 60%、32%和 8%。其中，农村生物质消耗量下降了 81%，由 1980

年的 74,966 万吨降低到 2019 年的 14,217 万吨。虽然农村煤炭在固体燃料组成中的比例有

所提升，但单就消耗量而言，呈现下降趋势（17.8%），由 1980 年的 9,270 万吨降低到 2019

年的 7,617 万吨。城市煤炭消耗量下降了 78.8%，由 1980 年的 9,569 万吨降低到 2019 年的

2,025 万吨。同时，农村固体燃料消耗量也下降了 74%，由 1980 年的 84,237 万吨降低到

2019 年的 21,833 万吨。这些数据表明，我国居民生活源固体燃料消耗量有所下降，农村生

物质仍然是固体燃料消耗量中最大的贡献者，需要加强控制以有效减少污染物的排放。 
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图 2-1  1980 - 2019 年全国城乡居民生活源固体燃料（煤和生物质）消耗情况 

考虑到各地经济发展差异和资源禀赋的不同，各地对固体燃料的使用情况存在空间变

异性。图 2-2 中展示了 1980 年、2014 年和 2019 年中国各省份城乡居民生活源煤耗量的空

间分布情况（以 1980 年能源使用量降序排列）。自 1980 年到 2019 年，山东、河北、黑龙

江、山西、辽宁五省的生活源煤耗量排名始终位居我国前列，但其在这期间均呈现不同程

度的降低趋势。例如，山东省的煤耗量在 1980 年排名第一，但随着山东城市和农村地区煤

耗量的降低，2019 年山东已经脱离我国煤耗大省前三位，成为我国第六位用煤大省。河北

省的煤耗量在研究期间始终位居各省第二位，但其 2019 年总煤耗量较 1980 年降低了 26%

（其中农村用煤增长 10%，城市用煤降低了 62%）。特别需要强调的是，河北省农村生活源

煤耗量呈现先增后降的趋势，这是由于 2017 年我国实施了清洁取暖的政策，以京津冀地区

为试点地区（清洁取暖是指利用天然气、电、地热、生物质、太阳能、工业余热、清洁化

燃煤（超低排放）、核能等清洁化能源，通过高效用能系统实现低排放、低能耗的取暖方

式）。此外，由于黑龙江和辽宁的农村地区煤耗量的增长，导致从 2014 年到 2019 年，两个

省份各自的总煤耗量基本一致。显然，大多数地区生活源煤耗量呈现不同程度的降低趋势，

但陕西、新疆、甘肃、青海和宁夏等地仍然出现了较为明显的上升趋势。在 2014 年，新疆

总煤耗量排名第六，内蒙古和甘肃紧随其后。而 2019 年，甘肃省的总煤耗量已经跻身我国

前三。这是由于上述地区的人均用煤量增加较为明显，且在能源转型过程中，部分生物质

被转为煤炭。需要特别指出的是，1980 年数据是由 Tao等人利用 2012 年的调查数据（1992
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年至 2012 年）插值外推得到，因此存在一定的误差（Tao et al., 2018; Zhu et al., 2018）。 

图 2-3 展示了 1980 年、2014 年和 2019 年中国各省份农村居民生活源生物质使用量分

布。从这三个年份的数据来看，四川、河南和山东始终占据我国各省份居民生活生物质使

用量前三位。在此期间，各省份农村居民的生物质消耗量均呈现出显著的下降趋势。 

 

图 2-2  1980 年、2014 年和 2019 年中国各省份城市和农村居民生活用煤 
 

 

图 2-3  1980 年、2014 年和 2019 年中国各省份农村居民生活源生物质使用量 
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3.  民用固体燃料消耗产生的大气污染物排放空间分布 

3.1  煤炭消耗产生的大气污染物排放空间分布 

煤炭是中国最主要的能源类型，其在国民经济中发挥着不可替代的作用。然而，煤炭

的燃烧也带来了一系列的环境问题。作为一种化石能源，煤炭的燃烧释放大量二氧化碳

（CO2）到环境大气中，造成地表温度升高。此外，煤炭的不完全燃烧会释放一次颗粒物，

包括黑碳（BC）和有机碳（OC），以及一氧化碳（CO）和多环芳烃（PAHs）等不完全燃

烧产物。煤炭中的硫元素，在燃烧过程中会变成二氧化硫（SO2）释放到大气。煤炭的高

温燃烧过程会使空气中的氮气（N2）和氧气（O2）发生反应生成氮氧化物（NOx）。SO2 和

NOx 会在大气中发生化学反应形成二次无机气溶胶。这些污染物的排放对环境和人类健康

造成了严重威胁。从历史上西方国家多次发生的大气雾霾公害事件，到近年来中国多地爆

发的严重的雾霾污染，以煤炭为主的化石燃料的大量燃烧被认为是大气雾霾污染的主要原

因之一。 

据 2014 年的数据显示，中国燃煤排放源排放一次 PM2.5 共计 4.91 Tg，一次 PM10 共计

8.57 Tg，BC 共计 0.69 Tg，OC 共计 0.98 Tg，SO2共计 19.1 Tg，NH3共计 0.18 Tg，NOx共

计 12.6 Tg，CO 共计 46.4 Tg。煤炭的燃烧排放的污染物对大气环境造成了巨大的影响。研

究选取 2014、2019 年燃煤排放数据分析，中国居民燃煤消耗产生的上述大气污染物在空间

分布上，主要排放集中于北方地区，而南方地区较少，这是由于南北方海拔、气候，对烹

饪、取暖需求和能源转型过程差异。 

3.1.1  煤炭消耗产生的 PM2.5、PM10和 TSP 排放空间分布 

大气颗粒物是煤炭燃烧排放的一类重要污染物，根据粒径可以将一次颗粒物分为 PM2.5、

PM10和 TSP。2019 年，中国燃煤源生活部门 PM2.5排放 0.8 Tg，而 2014 年为 1.05 Tg，生活

燃煤排放量同比下降 23.3%。由于生活燃煤源具有较高的颗粒物排放因子，因此一次 PM2.5

排放的占比明显放大。如图 3-1 所示，中国居民燃煤产生的 PM2.5排放主要排放集中在北方

地区，尤其以华北和东北地区为主。南方沿海地区燃煤产生的 PM2.5较低，尤其是福建和浙

江排放最低。其中燃煤排放增长最多的是甘肃省，增长 8.36 Gg，而山东燃煤排放减少最多，

减少 65.2 Gg。与 2014 年相比，燃煤产生 PM2.5下降速率最快地区的是江苏、浙江和福建；

排放增长主要集中在甘肃和青海。 

据统计，2019 年中国燃煤源生活部门 PM10排放 0.9 Tg，2014 年排放 1.17 Tg，2019 较

2014 年同比下降 23.4%。如图 3-2 所示，中国居民燃煤产生的 PM10排放在空间上主要排放

集中在北方地区，尤其是华北地区。而南方地区燃煤产生的 PM10较低，尤其是江苏和浙江

排放最低。其中燃煤排放 PM10 增长最多的是甘肃省，增长 9.5 Gg，而山东燃煤排放 PM10
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的减少最多，减少 45.2 Gg。PM10在空间上的分布于 PM2.5相似，全国各个省的变化范围从

-94.4%到 18.8%，全国大部分省份都在实行减排，南方相对北方地区减排率高。 

2019 年，中国燃煤源生活部门 TSP 排放 0.98 Tg，2014 年排放 1.28 Tg，2019年较 2014

年同比下降 23.7%。如图 3-3所示，中国居民燃煤产生的 TSP排放在空间主要排放集中在北

方地区，而南方地区燃煤产生的 TSP 较低，尤其是江苏浙江排放最低。其中燃煤排放增长

最多的是甘肃省，增长 10.1 Gg，燃煤排放减少最多的是山东省，减少 49.6 Gg。全国各个

省 TSP 排放的变化范围从-94.4%到 18.2%，除了青海和甘肃在增加以外，全国其他省份均

实现了减排。东部沿海一带和四川下降较快。 

   

图 3-1  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 PM2.5排放空间分布以及各省排放变化 
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图 3-2  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 PM10排放空间分布以及各省排放变化 

 

图 3-3  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 TSP 排放空间分布以及各省排放变化 

3.1.2  煤炭消耗产生的 BC 和 OC 排放空间分布 

黑碳（BC）和有机碳（OC）是大气颗粒物的重要组成部分，对大气环境和人群健康



 

10 

 

有着重要影响。与 PM2.5和 PM10不同的是，中国的 BC和 OC在全部排放源总排放量中，生

活固体燃料燃烧源的占比非常高。2014 年，生活源分别贡献了中国 BC 和 OC 总排放量的

51.3%和 71.9%，而 1994 年，上述两个比例分别达到 55.1%和 78.8%。对于燃煤排放源，由

于电厂和工业部门燃煤的 BC 和 OC 排放因子相对于生活燃煤非常小，中国燃煤排放的 BC

和 OC几乎全部来源于生活燃煤，2014年生活燃煤分别占燃煤源 BC和 OC总排放量的 95.5%

和 93.6%（http://inventory.pku.edu.cn）。 

随着中国居民收入水平的提高，农村民用生物质燃料的使用比例分别下降了 44%和

24%，同时，随着城市化的推进，部分农村人口进入城市，使用清洁能源比例提高，因此，

生活用生物质燃料的整体用量迅速下降。1994-2014年，中国BC和OC总排放量分别由3.15 

Tg 和 4.01 Tg下降到 2.05 Tg 和 2.32 Tg。其中，中国农村居民薪柴（包括树枝和木炭）和秸

秆（包括玉米芯）的用量分别由 405 Tg 和 266 Tg 迅速下降至 144 Tg 和 105 Tg，生物质燃

料的 BC 和 OC 总排放量分别下降了 0.65 Tg 和 1.5 Tg，分别同比下降 63%和 67%。而同期

中国燃煤源 BC 和 OC 总排放量分别由 0.73 Tg 和 1.10 Tg 下降到 0.69 Tg 和 0.98 Tg，下降幅

度相对较小，因此燃煤排放在 BC 和 OC 的总排放量中占比反而上升。 

2019 年，中国燃煤源生活部门 BC 排放 0.15 Tg，较 2014 年（排放 0.2 Tg）同比下降

23.3%。如图 3-4 所示，中国居民燃煤产生的 BC 排放在空间分布上主要集中在北方地区，

而南方地区燃煤产生的 BC 较低，江苏和浙江排放最低，西藏地区燃煤产生的 BC也较低。

燃煤排放 BC 增长最多的是甘肃省，增长 16.2 Gg，而燃煤排放 BC 减少最多的是山东省，

减少 75.3 Gg。 

2019 年，中国燃煤源生活部门 OC 排放 0.27 Tg，较 2014 年（排放 0.36 Tg）同比下降

24.3%。如图 3-5 所示，中国居民燃煤产生的 OC 排放在空间分布上主要集中在北方地区。

南方地区燃煤产生的 OC 较低，福建和浙江排放最低。其中燃煤排放增长最多的是甘肃省，

增长 27.4 Gg，燃煤排放减少最多的是山东省，减少 14.2 Gg。 
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图 3-4  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 BC 排放空间分布以及各省排放变化 

 

图 3-5  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 OC 排放空间分布以及各省排放变化 

3.3.3  煤炭消耗产生的 SO2和 NOx排放空间分布 

二氧化硫（SO2）和氮氧化物（NOx）是人类活动排放到大气中的主要无机气态污染物，
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它们也是形成二次无机气溶胶的前体物质。SO2 和 NOx 进入大气后发生各种化学反应，转

化成 SO42-和 NO3-离子，进而形成二次无机气溶胶。其中，NOx对大气中臭氧（O3）的形成

起到重要的作用。煤炭中富含硫、氮等无机元素，因此早在高温燃烧过程中会产生 NOx，

若不加控制则会排放出大量的 SO2和 NOx等污染物。1994-2014年，尽管生活燃煤具有相对

于电厂和工业燃煤较高的颗粒物（包括一次 PM2.5、BC和 OC）排放因子，但其 SO2和 NOx

的排放因子相对较低，在无除尘措施的情况下生活燃煤的 SO2 和 NOx 的排放因子均小于电

厂和工业燃煤。 

1994-2014年，中国燃煤源 SO2排放总量呈现先增加后下降的趋势，而燃煤源 NOx排放

总量一直呈现上升趋势；同时，燃煤源 SO2 和 NOx 的排放密度的空间分布均未发生明显的

变化，华北平原、四川盆地、新疆地区以及长江中下游地区均为排放热点区域。在这二十

年间，总生活燃煤源在大多数省份 SO2 和 NOx 排放中的比例逐渐下降，但部分省份的生活

取暖用煤源所占比例出现上升。 

2014 年，中国燃煤源排放 SO2共计 19.1 Tg，占全部排放源 SO2总排放量的 60.4%，其

中生活燃煤源排放 2.31 Tg；与 1994 年相比，燃煤源 SO2排放总量上升了 7.58%，其中生活

燃煤源排放量同比下降 12.9%。2014 年，中国人均燃煤 SO2 排放量为 14.1 kg/cap，其中人

均生活燃煤 SO2排放量为 1.71 kg/cap；人均燃煤源 SO2排放量较 1994年和 2004年分别下降

0.83 kg/cap 和 6.56 kg/cap；人均生活燃煤源 SO2 排放量较 1994 年和 2004 年分别下降 0.52 

kg/cap 和 0.35 kg/cap。2014 年，全国人均燃煤源 SO2 排放量最高的省份是内蒙古（29.2 

kg/cap）、山西（25.9 kg/cap）、宁夏（22.2 kg/cap）和西藏（18.1 kg/cap）。同年，中国燃煤

源排放 NOx 共计 12.6 Tg，占全部排放源的 54.1%，燃煤源 NOx排放总量较 1994 年同比增

加 130%，其中生活燃煤源 NOx排放量同比下降 12.9%。燃煤源 NOx排放量的迅速增长主要

与电厂和工业燃煤消费量的迅速增长有关。2014 年，中国人均燃煤源 NOx 排放量为 9.32 

kg/cap，其中人均生活燃煤源 NOx排放量为 0.22 kg/cap；人均燃煤源 NOx排放量较 1994 年

和 2004年分别增加 4.71 kg/cap和 1.08 kg/cap。2014年，中国人均燃煤源 NOx排放量最高的

省份是宁夏（16.9 kg/cap）、内蒙古（16.0 kg/cap）、山西（15.0 kg/cap）和吉林（11.8 

kg/cap）。 

2019 年，中国燃煤源生活部门 SO2排放 1.43 Tg，较 2014 年（排放 1.78 Tg）同比下降

19.9%。图 3-6 展示的是中国居民燃煤产生的 SO2排放空间分布，排放主要集中在北方地区，

而南方地区燃煤产生的 SO2 较低，尤其是东南沿海一带排放最低。其中燃煤排放增长最多

的是甘肃省，增长 18.9 Gg，燃煤排放减少最多的是山东省，减少 65.2 Gg。全国各个省 SO2

排放的变化范围从-94.1%到 25.1%，除了青海和甘肃在增加以外；其他地区都有不同程度

的下降，东部沿海一带和四川下降较快。同年，中国燃煤源生活部门 NOx排放 0.18 Tg，较

2014 年（排放 0.24 Tg）同比下降 22.2%。图 3-7 所示，中国居民燃煤产生的 NOx排放在空

间分布上变化不大，主要排放集中在北方地区，而南方地区燃煤产生的 NOx 较低，尤其是



 

13 

 

福建和浙江排放最低。其中燃煤排放增长最多的是甘肃省，增长 2.2 Gg，燃煤排放减少最

多的是山东省，减少 9.4 Gg。全国各个省 NOx 排放的变化范围从-94.2%到 22.7%，除了青

海和甘肃在增加以外；其他地区都有不同程度的下降，江苏、浙江、福建、海南和四川下

降较快。 

 

图 3-6  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 SO2排放空间分布以及各省排放变化 
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图 3-7  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 NOx排放空间分布以及各省排放变化 

3.3.4  煤炭消耗产生的棕碳（BrC）和 CO 排放空间分布 

含碳可燃物的不完全燃烧产物将产生一氧化碳（CO）等，2014 年中国燃煤源排放 CO

共计 46.4 Tg，占全部排放源 CO 总排放量的 24.8%；燃煤源 CO 排放总量较 1994 年同比上

升 34.6%，其中生活燃煤源 CO排放量同比下降 10%。2014年，中国人均 CO排放量为 34.3 

kg/cap，其中人均生活燃煤源 CO 排放量为 11.5 kg/cap；人均燃煤源 CO 排放量较 1994 年和

2004 年分别上升 5.29 kg/cap 和 0.60 kg/cap。2014 年，全国人均燃煤源 CO 排放量最高的省

份是内蒙古（123 kg/cap）、山西（104 kg/cap）、宁夏（73.8 kg/cap）、新疆（55.4 kg/cap）、

河北（55.4 kg/cap）和青海（51.6 kg/cap）。1994-2014 年，中国全国大多数地区燃煤源 CO

排放密度普遍增大，同时燃煤源 CO 排放的空间分布未发生明显变化，排放热点区域均为

华北平原、长江中下游平原以及四川盆地。 

2019 年，我国燃煤源生活部门 CO 排放 6.8 Tg，较 2014 年（排放 9.4 Tg）同比下降

27.3%。图 3-8 展示了中国居民燃煤产生的 CO 排放的空间分布，排放集中在北方地区，南

方地区燃煤产生的 CO 较低，尤其是西藏、福建和海南排放最低。其中燃煤排放增长最多

的是甘肃省，增长 51.6 Gg，燃煤排放减少最多的是山东省，减少 0.39 Tg。全国各个省 CO

排放的变化范围从-94.2%到 22.7%，除了青海和甘肃在增加以外；其他地区都有不同程度

的下降，江苏、浙江、福建、海南和四川下降较快。 

2019 年，中国燃煤源生活部门 BrC 排放 0.14 Tg，较 2014 年（排放 0.19 Tg）同比下降

24.3%。如图 3-9 所示，中国居民燃煤产生的 BrC 排放主要排放集中在北方地区，而南方地

区燃煤产生的 BrC 较低，尤其是西藏、福建和海南排放最低。其中燃煤排放增长最多的是

甘肃省，增长 1.4 Gg，燃煤排放减少最多的是山东省，减少 7.2 Gg。全国各个省 CO排放的

变化范围从-94.5%到 17.3%，除了青海和甘肃在增加以外；其他地区都有不同程度的下降，

江苏、浙江、福建、海南和四川下降较快。 
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图 3-8  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 CO 排放空间分布以及各省排放变化 

 

图 3-9  2014 年和 2019 年中国居民燃煤产生的 BrC 排放空间分布以及各省排放变化 

3.2  生物质消耗产生的大气污染物排放空间分布 

生物质燃料是我国生活源固体燃料消耗量的主要来源，研究结合排放因子法，自下而
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上估算了 1980 年至 2021 年中国农村使用生活能源导致的 PM2.5、PM10、TSP、BC、OC、

SO2、NOx、BrC 和 CO 的排放，并且分析了各污染物排放总量的变化。同时选取 2014、

2019 年中国生活源的生物质消耗排放数据，分析发现上述大气污染物的总排放量都有所下

降，但在空间分布上变化不大，主要排放均集中在中部地区，而东部沿海地区产生的污染

物较低。 

燃烧效率的提高和排放因子的降低两者都对减少排放产生了积极的影响。例如，一次

PM2.5 和 BC 的总排放量分别从 1980 年的 7,190 Gg（5,494~8,684 Gg）和 1,465 Gg

（1,120~1,770Gg）减少了 66%和 49%，降至 2014 年的 2,424 Gg（1,852~2,928 Gg）和 745 

Gg（569~900 Gg），到 2021年进一步下降至 1,584Gg（1,210~1,913 Gg）和 473Gg（362~571 

Gg）。NOx表现出与 BC相似的趋势，先缓慢增加后缓慢下降。CO和 PM10、PM2.5下降趋势

类似，2000 年之后大幅度下降。1980 年 SO2、NOx 的生活源占比分别为 20%和 27%，在

2021 年的贡献已经下降到 7%和 3%，生活源对两个物种的贡献很低，这一变化主要是由于

其它源的排放量增加导致的。对于OC，生活源固体燃料的不完全燃烧仍然是一个主要来源，

尽管生活源贡献从 1980 到 2021 年一直在下降，但 2021 年生活源仍在 OC 排放中占据主导

地位（58%）。由于农村人口多、生活源消耗量高，因此对各物种排放量的贡献也高于城市。 

3.2.1  生物质消耗产生的 PM2.5、PM10和 TSP 排放空间分布 

2019 年，中国生物质源生活部门 PM2.5排放 0.88 Tg，较 2014 年（排放 1.79 Tg）同比

下降 51%。图 3-10 展示了中国居民燃烧生物质产生 PM2.5 排放空间分布，排放主要集中在

中部地区，而南方地区燃煤产生的 PM2.5较低，尤其台湾省和海南省排放最低。其中燃烧生

物质排放下降最少的是台湾省，下降 0.7 Gg；燃烧生物质排放下降最多的是四川省，减少

75 Gg。全国各个省 PM2.5排放的变化范围从-81.9%到-2.9%，全国各个地区都有不同程度的

下降，陕西、甘肃和海南等省份下降较快。 

2019 年，中国生物质源生活部门 PM10 排放 0.95 Tg，较 2014 年（排放 1.93 Tg）下降

50.8%。如图 3-11 所示，中国居民燃煤产生的 PM10排放在空间分布上主要排放集中在中部

地区，而南方地区燃煤产生的 PM10较低，尤其是福建和台湾省排放最低。其中燃烧生物质

排放下降最少的是台湾省，下降 0.74 Gg；燃烧生物质排放下降最多的是四川省，减少 52 

Gg。全国各个省 PM10 排放的变化范围从-81.96%到-2.91%，全国各个地区都有不同程度的

下降，陕西、甘肃和海南等省份以及华北地区下降较快。 

2019 年，中国生物质源生活部门 TSP 排放 1.0 Tg，相较于 2014 年排放 2.0 Tg，同比下

降了 50.9%。依图 3-12 所示，中国居民燃烧生物质产生的 TSP 主要排放集中在中部地区，

而南方地区燃煤产生的 TSP 较低，尤其是台湾省最低。其中生物质排放降低最多的是台湾

省，减少 0.76 Gg，生物质燃烧排放降低最少的是四川省，减少 86Gg。全国各个省 TSP 排

放的变化范围从-81.97%到-2.91%，全国各个地区都有不同程度的下降，陕西、甘肃和海南
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等省份以及华北地区下降较快。 

 

图 3-10  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 PM2.5排放空间分布以及各省排放变化 

 

图 3-11  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 PM10排放空间分布以及各省排放变化 
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图 3-12  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 TSP 排放空间分布以及各省排放变化 

3.2.2  生物质消耗产生的 BC 和 OC 排放空间分布 

2019 年，中国生物质源生活部门 BC 排放 0.11 Tg，较 2014 年（排放 0.23 Tg）同比下

降 50.6%。图 3-13 所示，中国居民燃烧生物质产生的 BC 排放在空间分布上主要排放集中

在中部地区，而南方地区燃煤产生的 BC 较低，尤其是福建和台湾省排放最低。其中生物

质排放降低最多的是台湾省，减少 0.14 Gg，生物质燃烧排放降低最少的是四川省，减少

9.7 Gg。全国各个省 BC 排放的变化范围从-81.96%到-2.66%，全国各个地区都有不同程度

的下降，陕西、甘肃和海南等省份以及华北地区下降较快。 

2019 年，中国生物质源生活部门 OC 排放 0.33 Tg，较 2014 年（排放 0.68 Tg）同比下

降 50.6%。图 3-14 所示，中国居民燃烧生物质产生的 OC 排放在空间分布上主要排放集中

在中部地区，而东部沿海地区产生的 OC 较低，尤其是台湾省排放最低。其中生物质排放

降低最少的是台湾省，减少 0.31 Gg，生物质燃烧排放降低最多的是四川省，减少 28 Gg。

全国各个省 OC 排放的变化范围从-82.06%到-2.98%，全国各个地区都有不同程度的下降，

陕西、甘肃和海南等省份以及华北地区下降较快。 
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图 3-13  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 BC 排放空间分布以及各省排放变化 

 

图 3-14  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 OC 排放空间分布以及各省排放变化 

3.3.3  生物质消耗产生的 SO2和 NOx排放空间分布 

2019 年，中国民用生物质的 SO2 排放 0.09 Tg，较 2014 年（排放 0.19 Tg）同比下降
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49.8%。图 3-15 所示，中国居民燃烧生物质产生的 SO2 排放在空间分布上主要集中在中部

地区，东南地区较低，尤其是台湾省排放最低。其中生物质排放降低最少的是台湾省，减

少 0.096 Gg，生物质燃烧排放降低最多的是四川省，减少 7.8 Gg。全国各个省 SO2 排放的

变化范围从-81.66%到-4.68%，全国各个地区都有不同程度的下降，陕西、甘肃和海南等省

份以及华北地区下降较快，中西部地区下降较慢。 

2019 年，中国民用生物质燃烧的 NOx排放 0.19 Tg，较 2014 年（排放 0.39 Tg）同比下

降 50.6%。图 3-16 所示，中国居民燃烧生物质产生的 NOx 排放在空间分布上主要排放集中

在西南地区，而宁夏、海南和台湾等省份较低，尤其是台湾排放最低。其中生物质排放降

低最少的是台湾省，减少 0.31 Gg，生物质燃烧排放降低最多的是四川省，减少 28 Gg。全

国各个省 NOx排放的变化范围从-81.62%到-2.26%，全国各个地区都有不同程度的下降，与

SO2排放相似，陕西、甘肃和海南等省份以及华北地区下降较快，中西部地区下降较慢。 

 
图 3-15  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 SO2排放空间分布以及各省排放变化 
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图 3-16  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 NOx排放空间分布以及各省排放变化 

3.4.4  生物质消耗产生的 BrC 和 CO 排放空间分布 

2019 年，中国民用生物质源的 BrC 排放 0.077 Tg，较 2014 年（排放 0.16 Tg）同比下

降 51.3%。图 3-17 所示，中国居民燃烧生物质产生的 BrC 排放在空间分布上主要集中在中

部地区，而南方地区产生的 BrC 较低，尤其是台湾省排放最低。生物质燃烧排放降低最多

的是四川省，减少 6.8 Gg。全国各个省 BrC 排放的变化范围从-82.08%到-2.63%，全国各个

地区都有不同程度的下降，陕西、甘肃和海南等省份以及华北地区下降较快，中西部地区

下降较慢。 

2019 年，中国民用生物质的 CO 排放 7.8 Tg，较 2014 年（排放 16.2 Tg）同比下降

51.6%。图 3-18所示，中国居民燃烧生物质产生的 CO排放在空间分布上主要排放集中在中

部地区，而北方地区较低。其中生物质排放降低最少的是台湾省，减少 0.17 Gg，生物质燃

烧排放降低最多的是四川省，减少 16 Gg。全国各个省 CO 排放的变化范围从-82.08%到-

2.63%，全国各个地区都有不同程度的下降，与BrC排放分布相似，陕西、甘肃和海南等省

份以及华北地区下降较快，中西部地区下降较慢。 
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图 3-17  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 BrC 排放空间分布以及各省排放变化 

 

图 3-18  2014 年和 2019 年中国居民燃烧生物质产生 CO 排放空间分布以及各省排放变化 

4.  生活源固体燃料排放的环境影响及区域差异 

民用固体燃料使用是导致空气污染的重要原因，特别是在中国北方冬季，由于大量集
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中供暖需求和农村居民相对落后的烹饪、取暖方式，空气污染的程度更加严重。固体燃料

的燃烧产生的污染物，不仅会排放到室外空气中，同时也会直接进入室内环境，导致室内

空气质量恶化。研究表明，2014年生活源消耗占总能源消耗的 7.5%，但其排放了 27%的总

一次 PM2.5，就年平均值而言，环境空气和室内空气中的 PM2.5分别有 23%和 71%来自于生

活源排放（Yun et al., 2020）。生物质和煤炭对健康影响的贡献相似。在农村地区，由于清

洁能源使用比例低，固体燃料对排放的贡献高于城市人口，面临更高的过早死亡风险 (Shen 

H et al., 2021)。 

4.1 农村生活源排放的环境影响及区域差异 

4.1.1  农村生活源的排放和空间分布特征 

1980 到 1990 年，中国农村总人口从 7.96 亿逐渐增加到 8.41 亿，后随着城市化进程的

加快，农村人口呈现下降的趋势，到2021年农村人口下降至5.37亿，约为1980年的67%。

在这期间，中国农村人口的占比从 1980 年 81%下降到 2021 年 38%，中国农村居民生活源

用能和大气污染排放量总体上也呈下降趋势。图 4-1显示了 1980年至 2021年农村居民 CO2

和主要大气污染物排放的时间趋势，并呈现了不同速度下的总体下降趋势。例如，一次

PM2.5 和 BC 的总排放量分别从 1980 年的 7,190 Gg（5,494~8,684 Gg）和 1,465 Gg

（1,120~1,770 Gg）减少了 66%和 49%，降至 2021 年的 1,584 Gg（1,210~1,913 Gg）和 473 

Gg（362~571 Gg）。NH3 与 NOx 的趋势与 BC 类似，CO 和 PM10 的趋势与 PM2.5 类似，而

CO2的排放量变化不大，一直处于 220~340 Tg 之间。 

 
图 4-1 1980 年至 2021 年中国农村生活源 CO2和主要大气污染物的年排放量变化趋势。 

在过去四十年，中国大部分大气污染物排放量经历了先增加后减少的趋势，但总体而
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言，生活源的相对占比一直下降。图 4-2 展示了 2014 年中国农村生活源主要大气污染物排

放密度空间分布，排放集中分布于人口稠密的中东部地区，其中东北平原、华北平原和四

川盆地是生活源排放密度相对较高的地区。在主要的农业大省，例如河南、山东，其生活

源主要污染物排放密度也相对较高。 

 

图 4-2 2014 年中国农村生活源 CO（A）、PM2.5（B）、PM10（C），OC（D）、BC（E）和

NH3（F）排放密度空间分布。 

4.1.2  农村生活源的排放贡献 

农村生活源污染物排放对环境 PM2.5 浓度的贡献存在显著的空间变异，如 4-3（a）所

示，2012 年农村生活源对年平均环境 PM2.5 的全国平均贡献为 5.4  ±  6.1 μg/m3，占环境空

气中所有人为源排放 PM2.5 总浓度的三分之一（33 ± 17%）。在人口集中的东部地区，该贡
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献要比西部地区高得多。当前的空气污染控制策略侧重于污染严重和人口密集的地区，包

括华北平原、关中平原和东北平原，尤其是在我国北方由于取暖活动的影响，冬季大气中

PM2.5 浓度通常比夏季高出许多（Zheng M et al., 2017。湖南（31.2 ± 17.3 μg/m3）和贵州

（29.5 ± 11.9 μg/m3）是中国燃煤源农村人群 PM2.5 暴露最高的南方省份，较高的生活燃煤

使用比例是这些省份农村人群 PM2.5暴露水平高的主要原因。其中，湖南的农村做饭燃煤使

用比例高达 14.6%；而贵州的农村取暖燃煤使用比例（52.3%）与中国北方地区的平均水平

接近（53.6%）。燃煤和生物质的可获得性也是影响农村居民使用固体燃料类型的原因之一，

2014 年，内蒙古、山西、陕西、宁夏、新疆和贵州等省份的人均煤炭产量均显著高于全国

平均水平，上述省份的农村人群燃煤源 PM2.5暴露浓度也均高于全国平均水平。 

尽管该部门的排放仅发生在农村地区，但它们对空气污染的贡献并不局限于农村地区。

根据模型结果，农村生活源排放对城市大气中 PM2.5平均浓度（13 ± 10 μg/m3）的绝对贡献

甚至高于农村地区（5.3  ±  6.0 μg/m3）。这是因为中国西部人口密度极低的广大地区远离高

排放区，而人口最多的城市集中位于中国东部，周围环绕着人口稠密的农村。另一方面，

城市人口密度较高，农村（13 ± 6 μg/m3）和城市（14 ± 13 μg/m3）地区的人口加权浓度

（PWC）没有显着差异。相对而言，因为城市地区其他部门的大量排放的影响，农村地区

的生活源排放对环境 PM2.5浓度和 PWC 的贡献均高于城市地区。 

通过对暴露进行人口加权，空间变化进一步加强，如图 4-3（b）所示的排放源和人口

的叠加显示了重度污染区域和轻度污染区域更为显著的差异。对于华北平原和关中平原的

省份，其年均贡献不高于全国平均水平。然而，冬季（1 月）的值要高得多。对于东北地

区、北部地区和西北地区的大多数省份（除了北京和天津），1月份的相对贡献在 27% 到 51% 

之间，约占该地区 PWC 的三分之一到二分之一。农村生活源排放对中国东部城市的 PM2.5 

PWC 的绝对贡献往往接近或甚至高于农村地区。例如，黑龙江省城市和农村地区的农村居

民部门对 PM2.5 PWC 的相对贡献分别为 24 ± 14%和 32 ± 10%，农村地区的人口密度低可能

是原因之一。尽管新疆（34 ± 25%）和青海（23 ± 14%）等西部省份的相对贡献更高，但

绝对贡献（2.9 ± 2.8 和 3.3 ± 2.6 μg/m3）远低于东部省份。 
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图 4-3  2012 年中国大陆地区农村居民排放对人群 PM2.5暴露浓度贡献的空间分布图：（a）

各省平均空气质量浓度的绝对贡献；（b）人口加权 PM2.5浓度。 

4.2 城市生活源排放的环境影响及区域差异  

因能源结构和消费的空间差异，城市生活源排放对室外和室内 PM2.5水平的贡献在全国

范围内差异很大。图 4-4 绘制了 2014 年城市生活源排放对农村（背景）和城市（圆圈）区

域的 PM2.5浓度贡献的空间分布。城乡空间分布模式的相似性表明，城市生活源排放不仅影

响城市居民健康，也影响周围地区的农村居民。在受影响最严重的城市中，城市生活源排

放对室外 PM2.5 贡献了超过了 10.7 mg/m3。图 4-4 明显可见松辽平原、华北平原、汾渭平原、

四川盆地和两湖平原的排放更高，主要原因是这些地区取暖、烹饪使用燃煤过多。 

 

图 4-4  2014 年中国城市生活源排放对城乡 PM2.5浓度贡献的空间分布，城市（彩色圆圈）

和农村（背景颜色）。圆圈大小与城市人口成正比。 

2014年，中国平均大气 PM2.5浓度为 22.2 ± 15.8 μg/m3，城市排放对全国面积平均 PM2.5
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浓度的绝对贡献仅为 0.82 μg/m3，但它们对城市环境 PM2.5的贡献达到了 4.4 ± 4.7 μg/m3，占

所有来源总量的 9.7% ± 15.1%。城市生活能源使用对城市地区环境 PM2.5浓度贡献如图 4-5

所示，其中煤炭占主导地位。 

图 4-6显示，2014年燃煤源对中国各省份城市室外大气 PM2.5浓度的绝对贡献和相对贡

献较之前有所下降，其中燃煤源的绝对贡献是 5.81 ± 5.94 μg/m3，相对贡献是 26.2%；中国

农村和城市大气 PM2.5浓度分别为 21.8 ± 15.5 μg/m3和 44.9 ± 19.4 μg/m3，其中燃煤源的绝对

贡献分别是 5.59 ± 5.61 μg/m3和 18.6 ± 8.97 μg/m3，相对贡献分别是 25.6%和 41.4%，城市燃

煤排放是城市生活源排放的重要贡献者。由于城市区域的人口密度较高，且电厂和工厂通

常位于城市及其周围的农村地区，因此城市区域的燃煤源大气污染物的排放密度通常高于

农村区域，燃煤源对于城市大气 PM2.5浓度的绝对贡献和相对贡献也均高于农村区域。 

 
图 4-5 城市生活源能源使用对城市地区 PM2.5环境浓度的绝对（堆积条）和相对（线和点）

贡献（绝对贡献的均值和标准差）。 
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图 4-6  2014 年燃煤源对中国各省份城市室外大气 PM2.5浓度的绝对贡献和相对贡献。给出

中国各省份电厂、工业和生活燃煤源城市大气 PM2.5年均浓度，以及城市大气 PM2.5浓度中

燃煤源的贡献占比。图中的误差线为各省份总燃煤源城市大气 PM2.5年均浓度的标准差。 

依图 4-7 所示，燃煤源大气 PM2.5浓度较高的区域为华北平原、长江中下游平原、四川

盆地以及珠江三角洲地区，而城市区域的燃煤源大气 PM2.5浓度普遍高于周围的农村区域。

2014 年，京津冀地区是燃煤源大气 PM2.5 浓度最高的区域，北京、天津和河北的城市区域

的燃煤源大气 PM2.5浓度分别高达 32.7 ± 10.2 μg/m3、28.2 ± 7.88 μg/m3和 27.2 ± 7.67 μg/m3；

湖北（26.0 ± 10.5 μg/m3）、重庆（25.5 ± 9.94 μg/m3）、湖南（23.9 ± 9.94 μg/m3）、河南（23.5 

± 4.70 μg/m3）、山西（22.6 ± 7.37 μg/m3）和四川（22.1 ± 11.1 μg/m3）也是燃煤源城市大气

PM2.5 浓度较高的省份（自治区、直辖市）。1994-2014 年，中国燃煤源大气 PM2.5 浓度上升

了 52.3%，其中上升比例最高的省份是贵州（118%）、云南（110%）、江西（98.1%）、福建

（82.6%）、湖南（80.2%）、广西（76.2%）和陕西（73.9%）。 

2014 年，大多数省份的燃煤源对城市区域大气 PM2.5 浓度的相对贡献高于农村区域，

多数省份的燃煤源对农村大气 PM2.5浓度的相对贡献在 30%-50%之间，对城市大气 PM2.5浓

度的贡献在 40%-60%之间。西北地区是燃煤源对大气 PM2.5 浓度的相对贡献最低的区域，

这是因为西北地区大气中天然源的沙尘含量较高，其中新疆的大气细粒径沙尘年均浓度高

达 19.4 ± 11.6 μg/m3，占 PM2.5年均浓度的高达 86.2%。燃煤源对大气 PM2.5浓度的相对贡献

最低的省份是新疆（6.50%）、内蒙古（14.4%）、西藏（15.3%）、甘肃（16.1%）和宁夏

（18.1%）；在其它省份之间，燃煤源相对贡献的省级空间差异相对较小。 

燃煤源对大气 PM2.5浓度的相对贡献的空间差异不明显，是由于煤炭是中国国民经济的
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支柱性能源，煤炭在各省份能源结构中的占比相对固定，燃煤源在各省份一次 PM2.5和二次

PM2.5 前体物排放量中的占比也相对固定；2014 年，燃煤源在中国大多数省份的一次 PM2.5

排放中的占比在 30%-50%之间，在 SO2排放中的占比在 50%-70%之间，在 NOx排放中的占

比在 40%-60%之间。因此，虽然各省份之间燃煤源对大气 PM2.5 浓度的绝对贡献具有较大

的空间差异，但是相对贡献在东部各省份较为接近。值得关注的是，对于大气中沙尘（西

北地区和内蒙古）或海盐（海南）浓度较高的区域，燃煤源对于总 PM2.5的相对贡献会显著

低于全国平均水平。 

图 4-7  2014 年燃煤源对中国室外大气 PM2.5浓度的绝对贡献（A）和相对贡献（B）的空间

分布。农村区域的相对贡献以背景颜色的形式呈现，城市区域的相对贡献以单独的气泡的

形式呈现，每个气泡代表一个地级市，气泡的经度和纬度为该地级市城市中心区域的经度

和纬度，气泡的面积大小与地级市城市区域的面积成正比，气泡的填充颜色代表相对贡献

的大小。 

4.3 环境影响的放大效应 

图 4-8 总结了生活源对能源-排放-室内外浓度-暴露-过早死亡路径上的贡献。在全国范

围内，生活源在能源-排放-室内外浓度-暴露-过早死亡的路径上的贡献呈现显著的放大趋势。

以全国平均而言，生活源消耗了全国7%的能源，却贡献了27%的PM2.5 排放，对室外PM2.5

浓度贡献了 23%、室内 PM2.5 浓度贡献了 71%，在人群暴露和过早死亡的贡献分别为 68%

和 67%。值得注意的是，在生活源能源消耗占比相对较高的地区，如西北、东北、华北地

区，其生活源消耗对 PM2.5排放和暴露的贡献更加显著。例如，东北地区平均生活能源消耗

量占该地区总能源消耗量的 11%，这些能耗贡献了该地区 34%的 PM2.5排放量，并承担了室



 

30 

 

内 PM2.5浓度 76% 的贡献；西北地区则以 16% 的生活源能耗贡献了 91%的室内 PM2.5 浓度；

华北地区以 10 %的生活源能耗贡献了 90%的室内 PM2.5 浓度。在云贵、成渝等西南地区，

生活源能耗也在相当大的程度上影响了区域的健康效益，例如在西藏，5%的能耗却能贡献

48%的室外 PM2.5 浓度和几乎所有的室内 PM2.5 浓度（99%）和人群暴露风险（99%），从而

贡献了西藏 95%的过早死亡。这是因为室内 PM2.5浓度主要受生活来源的影响，而上述地区

烹饪和取暖需求较于其他地区更高，使得生活源消耗总量有所增加；由于早期经济发展水

平较低，其对清洁能源的可获得性和可负担性更低。与此同时，因为快速工业化、城市化

和人口增长带来的电厂源、工业源、交通源等快速发展，导致其他源排放增加，使得生活

源能耗占比减少。近年来对其他源减排措施的加强，在城市化、工业化更高的华东、华南

地区，其放大效应更为显著。例如，浙江省生活源消耗占 4%，贡献了 7% 室外 PM2.5 浓度

并承担了 43%的室内 PM2.5 浓度，在人群暴露上贡献了 40%，并造成了 64%的过早死亡。 

 
图 4-8 生活源的直接能源消耗量、PM2.5排放、室内外空气中的 PM2.5浓度、人口暴露和

过早死亡贡献的区域差异。 

而在中国农村，这一现象更为显著。图 4-9 总结了中国农村生活源对能源-排放-室内外

浓度-暴露-过早死亡路径上的贡献。在 1980 年，尽管农村民用能源占农村地区总煤炭消耗

量的 21%，却贡献了 67%的 PM2.5 排放量，承担了农村室外 PM2.5 浓度超过一半的贡献

（54%），并完全主导了农村地区的室内浓度（98%）、暴露（96%）及健康效应（96%）。

到 2021 年，经过四十年的能源转型及政策干预，尽管生活源的贡献已经被显著削弱，但生

活源在路径上的放大作用仍然存在。我们的研究表明，2021 年中国农村生活源贡献了 2%

的煤消耗量，却引起了 17%的 PM2.5排放，其中对室外 PM2.5浓度贡献达 7%，室内 PM2.5浓

度的贡献仍高达 74%，对暴露和健康影响的贡献分别为 66%和 67%。 
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总体来看，从 1980 年到 2021 年，中国农村生活源在不同环节上的贡献均呈现明显的

下降趋势。PM2.5排放量从 1980 年的 67%下降到 2021 年的 17%，室外 PM2.5浓度从 54%下

降到 7%，室内 PM2.5 浓度从 98%下降到 74%，PM2.5 暴露浓度 96%下降到 66%，相应地，

过早死亡从 96%下降到 67%。尽管仅从生活源相对贡献上来看，煤消耗量、PM2.5排放和室

外浓度下降幅度最大，但从生活源绝对贡献上来看，室内浓度和暴露浓度两者下降最为显

著，相比于 1980 年（211.1 μg/m3和 177.7 μg/m3），2021 年分别下降了 70%和 71%，这是由

于室内浓度和暴露浓度主要受生活来源的影响。由图 4-10 可见农村生活源的相对贡献从

1980 年的 54%（9.3 ± 5.6 μg/m3）大幅下降至 2014 年的 13%（3.5 ± 1.4 μg/m3），而其它源由

于 2013 年后，尤其是“十三五规划”后，陆续实施的干预政策其它源污染情况得到了控制，

从 2015 年 22.4 ± 17.4 μg/m3下降到 2021 年 18.5±14.5 μg/m3。但在生活源更强有力的干预

下下降速度更快，生活源相对贡献从 2015 年的 14%下降到 2020 年 7%，绝对浓度仅贡献

1.5 μg/m3。 

 
图 4-9  1980 年至 2021 年中国农村生活源对各终点的贡献。包括能源用量、PM2.5排放量、

室外 PM2.5、室内 PM2.5、PM2.5暴露和过早死亡。 
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图 4-10 1980 年至 2021 年期间中国农村大气 PM2.5浓度及生活源贡献。 

5.  居民炊事和取暖能源使用的区域差异 

5.1  能源消耗的人均变化趋势 

居民生活能源消耗主要是在炊事、取暖方面，随着中国经济发展，居民取暖烹饪采用

的能源类型也在逐渐发生改变，从传统生物质能源到传统商业能源的能源转型显著降低了

人均生活源能耗，而且人均收入、儿童抚养率和教育水平等因素也会显著减低人均生活源

能耗（Han et al., 2018）。同时，由于各地气候环境和燃料资源的不同，其对固体燃料的使

用情况存在明显的时空差异。 

图 5-1 中展示了 1980 年至 2019 年中国城乡居民人均能耗变化趋势。自 1980 年至 2019

年，中国农村居民人均生物质消耗量不断下降，其中下降幅度最大的是西藏自治区，由

1980 年的 8.49 吨/人下降至 1.95 吨/人。全国农村居民平均人均燃煤消耗量持续下降，实际

上在大多数地区，农村居民人均燃煤消耗量总体是呈现出不同程度的先缓慢上升后下降的

趋势。但在宁夏、黑龙江、青海、甘肃等西北和东北地区则保持着持续上升， 河北和陕西

也有一定的增加。2019 年，宁夏的人均燃煤消耗排名第一，黑龙江和内蒙古紧随其后。这

是由于上述地区在能源转型过程中，部分生物质被转为煤炭。在城市燃煤使用方面，人均

燃煤消耗量一直在下降，其中河北省下降幅度最大，从 1.06 吨/人下降至 0.06 吨/人，这是

由于城市化进程和近年来针对北方地区的取暖减排措施的推进导致的结果。 
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图 5-1 1980 年至 2019 年中国（除港澳台地区）城乡居民人均能耗变化趋势。 

 图 5-2展现的是 1980年与 2019年中国各省份人均能源消耗的变化差异，在农村生活源

生物质人均消耗上，烹饪和取暖两方面均同时下降。2019年相较于 1980年，全国呈现明显

下降趋势，西藏、青海、宁夏、甘肃等西部地区绝对变化值大于 1 吨/人，分别下了降 6.54

吨/人、2.52 吨/人、1.76 吨/人、1.02 吨/人。而在重庆、江西、天津、湖北、福建等中部地

区和沿海地区下降幅度则较为平缓，分别下降了 0.36吨/人、0.42吨/人、0.46吨/人、0.50吨

/人、0.51吨/人。其中相对变化最大的为北京，2019年相对于1980年下降了88.5%，浙江、

河北、福建分别下降了 86.2%、85.8%、84.8%。值得注意的是西部地区中宁夏、陕西、西

藏、新疆下降了 83.2%、82.1%、77.0%、76.8%，下降幅度均高于全国平均水平。这是由于

经济发展过程中，能源转型以及其他替代性燃料使用比例变大。 

 在转型过程中，部分农村居民将生物质燃料转为煤炭，这也导致了煤炭用量的增加。

从各省份农村居民的生物质消耗量变化趋势可以明显看到：各个省份均呈现显著下降，以

炊事生物质的下降尤为明显。这是由于对于炊事用途，清洁能源的可获得性和可负担性更

高 。尤其是华北和沿海一带，北京、上海、天津、福建、浙江分别下降 0.135 吨/人、0.131

吨/人、0.127 吨/人、0.085 吨/人、0.083 吨/人，其中上海的相对变化最大，在 2017 年农村

燃煤消耗已经降至 0，其相对变化率为 100%。与之相反，在西北和东北地区有明显上升趋

势，其中宁夏增长幅度最大，较 1980 年增长了 0.834 吨/人，相对变化率为 480%。相似的

还有黑龙江、青海、甘肃，分别增长了 0.595 吨/人、0.538 吨/人、0.527 吨/人，相对变化均

高于 300%；增长最低的是西藏地区，增量为 0.0027 吨/人，相对变化率为 23.4%。值得注

意的是，在 2013 年左右空气污染问题日益凸显（Huang et al. 2014, Yang et al. 2016），中国

政府开始针对多部门出台相应的大气污染防治条例（APPCAP 2013）。同时由于清洁取暖规
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划的实施，中国北方大力推广能源转型，这项干预措施有效降低了农村居民人均固体燃料

消耗量，且生活源对排放及室外浓度的贡献也有所下降。 

城市燃煤消耗方面，对比 1980 年与 2019 年的人均消耗量，全国均呈现出不同程度的

下降，尤其是社会经济较为发展的东部地区，已经转向使用电力和燃气等现代能源进行烹

饪。全国平均相对变化率为 94.5%，东部沿海一带和四川盆地的相对变化率较高，江苏和

四川下降了 100%，海南、重庆、福建的相对变化率均高于 99.8%，而西藏、陕西为 65.9%、

79.4%。降幅最大的是河北，下降了 1.0 吨/人，相对变化率为 94.2%。内蒙古、青海、吉林、

新疆排名紧随其后，分别下降了 0.98 吨/人、0.89 吨/人、0.73 吨/人、0.7 吨/人。 
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图 5-2   1980 年与 2019 年中国各省份人均能源消耗差异，结果表示为绝对变化（吨/人）

（A）农村生物质、（C）农村燃煤、（E）城市燃煤; 相对变化率（%）（B）农村生物质、

（D）农村燃煤、（F）城市燃煤（不含港澳台数据）。 

5.2  区域经济与能耗变化   

随着中国城镇化进程的加快和人们生活水平的提高，效率低下的传统做饭取暖方式已

经不能满足社会需求。在日常生活中人们使用固体燃料的种类和习惯也在发生改变，倾向

于使用更清洁、更方便、燃烧效率更高的燃料。 

如图 5-3 所示，农村居民人均生物质消耗量和城市居民人均燃煤消耗量在总体上与人

均 GDP 有着明显的负相关，不同地区农村居民人均燃煤消耗量变化略有差异。其中，经济

增长较快的区域，如华南、华东地区农村居民人均燃煤消耗量均呈现出先缓慢增加后减少

的趋势；而在东北、西北地区，农村居民人均燃煤消耗量变化随着经济增长在不断增加直

至 2017 年后有所下降。以福建为例， 1980 年至 2019 年，福建人均 GDP 增加了 294.1%，

其农村居民生物质人均消耗量减少了 84.8%，农村居民人均燃煤消耗量下降了 99.7%。同时，

福建省的城市人口增加了 2310 万，城市居民人均燃煤消耗量减少了 99.7%。而在西北地区，

如宁夏，这四十年间人均 GDP增加了 120.3%，其农村居民生物质人均消耗量减少了 83.7%，

但农村居民人均燃煤消耗量增加了 480%。与之相似的还有黑龙江、青海、甘肃、内蒙古、

辽宁、新疆、吉林、陕西和河北。图 5-4 展现了上述地区农村居民人均燃煤消耗同地区人

均 GDP 的关系，总体呈现正相关。这主要是因为农村居民和城市居民在使用燃煤进行取暖

或做饭活动时，农村居民首先会选择更为廉价的生物质燃料，随着收入水平的增长，再依

次过渡到煤和清洁能源。因此，农村居民生活燃煤的使用比例呈现逐渐增加的趋势，而城

市居民生活燃煤的使用比例呈现逐渐下降的趋势。同时农村与城市的人口基数不同，城市
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化过程使得农村人口持续迁入城市。 

2017 年上述地区农村居民人均燃煤消耗增速放缓以及部分省份下降速度明显加快。这

是因为在 2017 年北方地区执行了冬季清洁取暖规划，该规划所指北方地区涵盖了上述地区，

包括北京、天津、河北、山西、内蒙古、辽宁、吉林、黑龙江、山东、陕西、甘肃、宁夏、

新疆、青海等 14 个省（区、市）以及河南省部分地区。由于中国的农村居民生活用能源通

常沿生物质、煤到清洁能源的路径逐步转型，农村居民生活用能源中燃煤的使用比例呈先

上升后下降的趋势，而因为不同地区的经济发展水平和基础设施建设及使用成本的限制，

不同地区之间的清洁取暖替代比例产生了较大差异。西藏在 2017年较上年减少了 23.55%，

而甘肃同年还在增长，但增速从上一年的 17.15%下降至 15.76%，且在 2018 年出现负增长。 

 
图 5-3 1980 年至 2019 年中国人均能源消耗量（农村生物质、农村燃煤、城市燃煤）与区域

人均 GDP 的变化。以地理大区进行排列：华北地区、东北地区、华东地区、华中地区、华

南地区、西南地区、西北地区。 
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图 5-4  1980 年至 2019 年中国部分省份农村居民人均燃煤消耗量与地区人均 GDP 的变化。 

图 5-5展现了 2014年、2019年中国南北方居民人均能源消耗量差异。相较于 2014年，

2019 年南北方地区的农村生物质人均消耗量和城市燃煤人均消耗量都有着明显下降且两地

差异有所降低。而在农村燃煤人均消耗方面，2019年北方地区人均消耗量为 0.41 吨/人，较

2014 年（0.37 吨/人）有所上升；相反在南方地区，2019 年为 0.02 吨/人，较 2014 年（0.04 

吨/人）呈现下降趋势。南北方地区的差异从 2014年的 0.33 吨/人增加到 0.39 吨/人，相对变

化率增加了 17.2%。 

 
图 5-5  2014 年、2019 年中国南北方居民人均能源消耗量差异图。  
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5.3  居民炊事和取暖的能源使用情况  

如上所述，农村生活源是我国生活源固体燃料消耗量的主要来源，然而这些固体燃料

的燃烧会释放大量空气污染物，不仅对环境空气造成污染，而且会造成严重的室内空气污

染（Lelieveld J et al. 2015; Shen G et al., 2015; Shen H et al., 2021）。同时，生活源的排放还影

响区域和全球气候，诸如排放到大气中的二氧化碳和黑碳，二次生成的气溶胶和臭氧等均

是影响气候的重要温室气体（Zheng M et al., 2017; Xia T et al., 2016）。 

因此，本研究针对农村生活源，特别调查了 1992 年至 2017 年全国性的农村家庭能源

的使用情况。与 2012年相比，2017年煤炭和生物质消费量分别下降 12%和 45%。其中，煤

炭消耗的下降主要体现在烹饪方面，而生物质消耗的下降同时体现在烹饪（41%）和取暖

（59%）两方面。尽管日常烹饪时，固体燃料的分时份额有所下降，但是在采暖方面传统

固体燃料仍占主导地位。在一些非典型供热区，固体燃料供热占比降低显著，主要受收入

增长的拉动，但在典型供热区，固体燃料的分时比例大于 95%，除有政策性区域外并未出

现明显干涉。然而，这种不均匀的空间分布和固体燃料比例的非线性降低对于 2030 年实现

现代烹饪能源的普及面临挑战，特别是在欠发达的农村和山区。这些地区的经济和能源结

构相对滞后，传统固体燃料的使用量仍然居高不下。 

在烹饪方面，煤炭和生物质两种固体燃料共占家庭混合能源（煤炭、生物质、燃气及

其它电力等）使用量的 84%。对全国平均而言，烹饪用煤占总煤耗量的 38%，其余 60%的

煤耗量用途为家庭供暖；对于生物质而言，约 80%的生物质用于烹饪。图 5-6 可见，大多

数省份，尤其是社会经济发展相对较好的东部地区，已经转向使用电力和燃气等现代能源

进行烹饪（图 5-6C）。相比之下，在欠发达的西部地区，煤炭和生物质仍然是主要的烹饪

燃料，因为它们价格低廉且易于获取。比如在山西、内蒙古，农村居民最常烧煤做饭，而

在西藏和四川，可获得包括农作物秸秆、动物粪便和木材在内的生物质燃料是最常用的烹

饪燃料。在省级层面，烹饪的清洁能源分时占比（FC）呈显著增加趋势增加（p < 0.05），

但不同地区每年的变化率从 1.0%到 4.4%不等，东部发达地区的变化率相对较高。 

尽管东部地区烹饪方面使用清洁能源的比例高于其他地区，但就全国各个省份用于烹

饪的能源比例而言，清洁能源比例普遍偏低（图 5-6）。在广泛的北方地区，如河北、山西、

内蒙古、陕西、甘肃、青海、宁夏和新疆等地，炊事能源仍然主要依赖煤炭，而大多数南

方地区，如江苏、浙江、安徽、福建、湖北、湖南、广东、广西、重庆、四川、云南等地，



 

39 

 

用于烹饪的固体燃料中，生物质比例在 65%以上。 

 

图 5-6  （A）中国农村用于烹饪的不同能源的分时；（B）烹饪的清洁能源分时占比（FC）

的频率分布；（C）全国清洁烹饪能源比例的空间分布；（D）1992-2017 年全国平均清洁烹

饪能源分数；（E）1992-2012 年的省级清洁烹饪能源占人均收入的平均比例。数据点有一

部分来自前人研究，一部分来自本研究（绿色圆圈）；暂无港澳台数据。 
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在供暖方面，全国约有 80%的供暖热能来自煤炭，其次是生物质（图 5-8C）。然而，

在不同地区，供暖的能源结构存在很大差异。在取暖活动中，尤其是固体燃料的使用，大

大增加了家庭能源消耗量，这是大部分北方省份燃料能耗高的主要原因。在北方地区，如

河北、山西、内蒙古、辽宁、黑龙江、甘肃和新疆等地，煤炭占总供暖能源的 80%以上，

有时甚至高达 90%。在福建、湖北、重庆、四川、云南、西藏等中南、西南地区，生物质

能占家庭总供暖能源的绝大部分，达到 90%以上。在西藏、青海、宁夏等西部欠发达地区，

由于高寒地区供暖时间长、家庭规模大、对传统固体燃料的依赖度高，因此人均燃料消耗

量高于其他地区，能源利用效率相对较低；但由于这些地区人口稀少，全省燃料消耗总量

低于其他地区（图 5-7）。 

根据图 5-8 显示，在寒冷季节，全国供暖非常普遍，不仅发生在典型的集中供暖区域，

即北部和西南部高原地区，而且在许多东部和东南部地区也存在供暖（图 5-8A）。地区间

的供暖时长和供暖所采用的燃料不尽相同。在接受调查的农村家庭中，61%的家庭在寒冷

季节有室内空间供暖，这一比例远高于 2000 年之前。在这 61%的农村家庭中，70%的家庭

主要采用煤炭或木质燃料进行取暖。此外，约 27%的家庭电力供暖的占比高于其他能源，

且燃煤取暖炉被保留下来，并没有完全被取代。因此，如果考虑多种能源使用，调查到的

多种能源中煤炭和电力所占比例与仅调查单一能源所估算的比例之间浮动水平分别在-

18%~61% 和 -27%~41% 之间。 

 

图 5-7  2017 年中国各省的煤炭、生物质和天然气消费量（单位：KJ），暂无港澳台数据。 
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图 5-8 （A）有空间供暖的家庭比例；（B）分时使用更清洁的家用能源（燃气和电力）供

暖；（C）供暖的清洁能源分时占比（FH ）的频率分布；（D）空间供暖使用最广泛的能源

（煤、生物质或清洁能源）及其分时比例；暂无港澳台数据。 

在取暖方面，多数农村家庭重度依赖传统固体燃料。采暖炕（床）中，煤炭、木材、

农作物秸秆等生物质燃料的分时比例分别为 40%、24%、18%和 18%。在其他不使用炕的

供暖设施中，煤炭、生物质、燃气和电力的分时比例分别为 41%、18%、3%和 18%（图 5-

8B）。在相对发达的东部地区，如上海、江苏、浙江和福建等地，由于没有集中供暖，电

力或燃气能源常用于空间供暖（图 5-8D）。在西南地区（即西藏、重庆和四川）和大部分

中南部地区（即湖北、湖南和广西），由于这些地区的生物质资源相对丰富，人们对生物质

供暖的使用率很高。在北方地区，煤炭是使用最广泛的供暖能源，在寒冷的东北地区分时

使用比例高达 70%以上，甚至高于 90%。 

值得注意的是，在京津冀地区（包括北京、天津和河北），由于清洁取暖规划的推出

与成功执行，采暖用煤量低于其他北方省份。该政策的执行有效推动了空气污染物排放量

的减少，并带来了显著的健康收益。同时燃煤的消费情况存在季节变化，烹饪用煤的消耗

量基本不随季节变化，而取暖用煤在温度越低时煤炭的消耗量越高，季节变化十分明显。
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电厂和工业燃煤的消费量的季节变化也与生活用电和生活用热有关。在取暖季温度越低，

居民的取暖用电和集中供热需求会越高，而在制冷季温度越高，居民的制冷用电的需求也

会越高；除此之外，一般认为其他部门用电和工业的生产的燃煤消费量季节变化不明显，

尽管存在一些特殊情况。如在春节期间，由于部分工厂休假，电厂和工业部门的活动水平

会短时间变低。而在“春运”期间，交通部门的活动水平会短时间变高，但是这种变化对

于总体活动水平的影响不是很大，相应的季节变化基本可以忽略（Yun et al., 2020）。 

由于生活燃煤在北方地区取暖季的大量使用，中国的燃煤源室内外空气 PM2.5 浓度在

取暖季均显著高于非取暖季，燃煤源人群 PM2.5 暴露也存在季节变化，表现为取暖季的

PM2.5暴露水平显著高于非取暖季。2014年，全国取暖季燃煤源人群PM2.5暴露是74.8 ± 40.0 

μg/m3，非取暖季燃煤源人群 PM2.5暴露是 18.4 ± 6.11 μg/m3，取暖季燃煤源人群 PM2.5暴露

是非取暖季的 4.06 倍。相对于南方地区而言，北方地区的取暖季与非取暖季燃煤源人群

PM2.5 浓度之间的差异非常明显，2014 年，中国北方地区农村和城市取暖季燃煤源人群

PM2.5 暴露分别是 95.7 ± 37.1 μg/m3 和 113 ± 64.4 μg/m3，农村和城市非取暖季燃煤源人群

PM2.5暴露分别是 18.8 ± 5.73 μg/m3和 21.7 ± 8.18 μg/m3，农村和城市取暖季/非取暖季燃煤源

人群 PM2.5 暴露比值分别是 5.09 和 5.20。中国非取暖季燃煤源人群 PM2.5 暴露水平相对较

低，而取暖季燃煤源人群 PM2.5暴露水平非常高，相应的健康风险也高于非取暖季。 

5.4  回归分析 

居民能源消耗量主要受到清洁能源使用比例、不同地区供暖需求、取暖季长度，还有

地区发展程度等因素影响。除了取暖率，人均 GDP、人均煤产量等社会经济参数也可能对

人均燃料消耗量产生影响。如前所述，中国农村和城市区域的生活用能源结构之间存在较

大的差异，且农村和城市的固体燃料使用量存在差异。研究基于《中国能源统计年鉴》及

第二次污染普查生活源调查数据，针对城市、农村生活源不同燃料类型（煤、生物质）建

立能源消耗的经验回归模型。回归模型的因变量为不同燃料类型的人均能耗，主要自变量

为人均 GDP。回归方程拟采用下式 S 曲线的形式： 

y = β + α[1-exp(-γ|x-𝑍𝑍𝑐𝑐𝑐𝑐|δ]  

其中，y 为对数变换下的人均能耗，即 log (Ecap)，单位为 log(吨/人/年)；x 是对数变换

下的人均 GDP，log(GDPcap)，单位为 log(元/人/年)；α、β、γ、δ、𝑍𝑍𝑐𝑐𝑐𝑐均为 S 曲线的参数。

在曲线拟合之前，Ecap 经过了其他指标校正，参与校正的指标包括但不局限于电价、人均

住房面积、家庭人口数、人口密度、取暖和制冷度日数等。能耗模型将用于空间上的区域

化插值，时间上的历史回溯和未来预测。此外，本研究在较高 GDP 水平下添加了发达国家



 

43 

 

的数据，以限制未来趋势。 

Ecap 和 GDPcap 之间的关系分为城市和农村，不同的地区燃料类型显示出有不同的未来

趋势。一般来说，它们遵循库兹涅茨曲线。随着时间的推移，固体燃料的使用会减少。这

些经验模型可用于预测未来能源转型与经济增长的关系。模型的最终形式列于下表。 

表 1 不同燃料类型的城市和农村能源经验模型 

农村生物质 

y = - 0.16 − 0.838×[1 − exp(-3.77×10−3 × |𝑥𝑥 − 1.3|6.34)]

− 0.00831 − 0.248 × 𝑓𝑓𝑓𝑓 + 0.000139 × ℎ𝑑𝑑𝑑𝑑) 
 

农村燃煤 

y = - 0.629 − 17.06 ×[1 − exp(-1×17.06 × (𝑥𝑥 − 3.3)3.42]

+ 0.207 × lg(ℎ𝑑𝑑𝑑𝑑) − 0.22 × lg(𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝)

+ 0.249 × lg (𝑓𝑓𝑝𝑝𝑐𝑐𝑐𝑐_𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑑𝑑) 

城市燃煤 

y = - 0.572 − 2.32 ×[1 − exp(-1×6.25×10−6 × (𝑥𝑥 − 0.35)9.61)]

+ 0.3815 − 0.517 × [1 − exp [−2.16 × lg(ℎ𝑑𝑑𝑑𝑑)

− 2.87]2.55] − 0.422 + 0.11469 × lg (𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝)

+ 0.1932 × lg (𝑓𝑓𝑝𝑝𝑐𝑐𝑐𝑐_𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑑𝑑) 

y: log(Ecap)，对数变换下的人均能耗，log(吨/人/年) 

x: log(GDPcap)，对数变换下的人均 GDP，log(吨/人/年) 

𝑓𝑓𝑓𝑓: 森林覆盖率，% 

𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝: 人口加权平均人口密度，人/km2 

𝑓𝑓𝑝𝑝𝑐𝑐𝑐𝑐_𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑑𝑑：人均煤产量，tce/人 

ℎ𝑑𝑑𝑑𝑑: 取暖率，℃·天 

 研究选取了取暖率、人均收入、人均煤炭产量、燃煤消耗密度、煤炭在所有部门能源

中的占比、生活燃煤使用比例、生活清洁能源使用比例、人均电厂与工业燃煤消耗量、人

均生活燃煤消耗量和森林覆盖率等社会经济参数，作为可能影响生活源人群 PM2.5暴露的因

素进行分别探讨。取暖率相对较高的区域，通常取暖季时间较长且气候寒冷，居民在取暖

季的燃煤使用时间较长，暴露于高燃煤源室内 PM2.5浓度水平的时间也较长。人均收入影响

居民的消费水平，也对居民生活燃料类型的选择和转型具有决定作用，随着收入水平的提

高，农村居民生活能源会由生物质能源转变为燃煤，再转变为清洁能源，而城市居民生活

能源直接由燃煤转变为清洁能源。人均煤炭产量和森林覆盖率可能会影响居民生活能源的

选择，对于使用固体燃料的农村家庭来说，如果所在的地区煤炭产量较高，而生物质燃料
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相对不容易获得，居民会优先选择燃煤作为生活用固体燃料。 

图 5-9 展示了生活固体燃料人均消耗量与人均 GDP 的关系。中国生活固体燃料消耗量

曲线随着人均 GDP 增长呈现下降趋势，其中农村生活源生物质和燃煤消耗量下降曲线较为

相似，而城市燃煤消耗量拟合曲线下降幅度较前者有所增加。在 1980 年至 2019 年间，农

村生物质消耗量随着经济发展有着不同程度的下降，农村燃煤消耗则在不同地区有较大差

异，部分地区呈现出先增后减的趋势，这是由于欠发达地区随着经济增长，燃料消耗量增

加，以及开始转变燃料使用类型。同时在此期间，农村人口大量涌入城市。 

城市燃煤消耗拟合曲线较之于农村燃煤消耗来说，下降幅度更大。这一现象主要与城

市清洁能源的可获得性、政策关注度和居民生活水平有关（具体见 7.2 节）。在农村地区煤

炭和生物质价格低廉且易于获取，仍然是农村居民主要的烹饪燃料。  

 

图 5-9 1980 年至 2019 年中国生活源人均能源消耗量与地区人均 GDP 的拟合结果。 

6.  生活源固体燃料排放的健康危害 

6.1  生活源排放健康风险的影响 

6.1.1  疾病负担 

全球人口加权的 PM2.5浓度主要由颗粒有机物质（11.9 ± 7.3 μg/m3）、二次无机气溶胶

（11.1 ±  5.0 μg/m3）和矿物尘（11.1 ± 7.9 μg/m3）组成。在中国，部分地区的二次无机气

溶胶（尤其是生物燃料燃烧）对颗粒物的贡献显著，华东地区的生物燃料（含生物质）燃

烧产生的人口加权环境 PM2.5浓度可达 11 μg/m3（Sajeev Philip et al., 2014）。 

空气污染对健康的影响主要体现在两个方面：疾病负担和心理健康。大气 PM2.5污染是

全球疾病负担最重要的环境因子之一。据统计，全球每年因暴露于环境 PM2.5导致的过早死
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亡人数为 4.23万人。大气颗粒物中由于黑碳暴露造成的过早死亡为每年 15万例，其中 38%

的过早死亡发生在中国，而家庭能源使用是最大的贡献来源，占整体的 63%（Sourangsu C

howdhury et al., 2021）。中国家庭能源使用中，农村固体燃料燃烧是其最重要的来源，排放

的黑碳总量为 648.0 Gg（2014年）。研究指出，农村居民因暴露于黑碳而导致的过早死亡人

数为 171,000人。这表明了农村居民黑碳排放是空气污染形成和公共健康影响的主要贡献来

源。 

图 6-1 展示了由于暴露于农村生活源固体燃料排放而引起的 PM2.5对健康的影响。本研

究使用五种疾病引起的过早死亡总数来表征人群健康影响，这五种疾病包括五岁以下儿童

的急性下呼吸道感染（ALRI）、肺癌（LC）、缺血性心脏病（IHD）、脑血管疾病（Stroke）

和慢性阻塞性肺疾病（COPD）。1980 年，当中国刚开始工业化并且汽车保有量较低时，农

村生活源固体燃料燃烧导致的 PM2.5对健康的影响最大（占 95%），而农村居民生活源固体

燃料年排放量导致的过早死亡高达 685,000（470,000~964,000）人。随着经济发展水平和科

技水平推进，这一影响稳步下降，在 2014 年由于农村生活源 PM2.5暴露的过早死亡下降至

435,000（268,000~649,000）人，生活源对总健康风险的贡献下降至 72%；到 2021 年进一

步下降至 352,000（217,000~526,000）人，相对贡献则下降至 67%。这些年来，各种疾病

的贡献也有所不同。例如，由 IHD 引起的死亡增加，而与 ALRI、COPD 相关的死亡减

少，这可以通过年龄结构和基本死亡率的时间变化以及疾病的不同非线性剂量反应关系来

解释。 

 

图 6-1 1980 年至 2021 年间中国归因于生活源 PM2.5暴露导致的过早死亡以及归因于所有

生活源的总过早死亡的相对贡献。导致死亡的五种疾病分别为小于 5 岁的儿童急性下呼吸
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道感染（ALRI）、缺血性心脏病（IHD）、脑血管病（Stroke）、慢性阻塞性肺病（COPD）

和肺癌（LC）。 

研究比较了 1992 年和 2012 年农村生活源排放所致过早死亡的地理分布，如图 6-2 所

示，高死亡率地区包括华北平原、关中平原和四川盆地。二十年中，整个中国东部地区的

死亡率都有所下降，向沿海地区呈逐渐加速的下降趋势。这种趋势可能与东部地区更快的

社会经济发展以及随之而来的农村居民能源转型有关。由于农村家庭使用固体燃料的比例

较高，因此农村地区因 PM2.5 暴露导致的过早死亡人数一般高于城市。比较 1992 年（图 6-

2A）和 2012 年（图 6-2B）农村居民排放源排放引起的环境 PM2.5 所致过早死亡的空间分

布，生活源排放相关的过早死亡在空间上存在很大的差异，受影响最大的地区是四川盆地

和华北平原。相比之下，东南沿海省份生活源排放相关的风险要低得多。而在全国而言，

城市生活源排放的一次 PM2.5 和二次 PM2.5 前体物的过早死亡的空间分布如图 6-3 所示，受

影响最严重的地区是四川盆地和北部平原，相比之下，东南沿海省份与住宅排放相关的风

险要低得多。 

 

图 6-2 1992 年、2012 年中国农村居民排放引起的 PM2.5暴露相关过早死亡空间分布。
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图 6-3  城市和农村生活源排放的一次 PM2.5和二次 PM2.5前体物导致的过早死亡的空间分布

（单位：死亡人数/平方公里）。农村地区每平方公里过早死亡人数以蓝色阴影背景显示，

城市地区以阴影圆圈显示；符号的面积与城市人口成正比。 

6.1.2  心理健康 

除了造成疾病负担影响外，空气污染会造成不良的心理影响。实际上，大气PM2.5污染

对城市和农村人口的心理影响是不同的。研究选取中国北方冬季清洁取暖所规划的北京、

天津及其它 26 个周边城市作为研究区域（R28 地区），为了避免受新冠疫情的影响，报告

重点关注 2014 年至 2019 年的结果，用综合主观幸福感（ISWB）指数来表征空气污染造成

的心理影响，它是四种负面情绪得分的线性组合。由于空气污染只能造成负面的心理影响，

ISWB 仅取负值；ISWB 值越负，表明负面心理影响越强。 

图 6-4A 显示了 ISWB 从 2014 年到 2019 年的时间趋势：从 ISWB 值负值减小（向 0 靠

近）的趋势，说明空气污染带来的负面心理影响在这几年逐渐减弱。Zhang 等人进行的一

项全国性调查也报告了类似的结果，显示空气污染和幸福感之间存在负相关，而抑郁症状

的发生率对空气污染有正向相关（Zhang et al. 2017a）。与此同时，ISWB 也具有特定的季节

变化。图 6-5B 展示了 2014 至 2019 年 R28 地区的月平均 ISWB 和对应的月平均大气 PM2.5

浓度的变化趋势，可以看出 ISWB 与大气 PM2.5 具有相似的季节变化周期，且与大气 PM2.5

浓度呈负相关。采暖季和非采暖季的平均 ISWB 分别为-0.93±0.09 和-0.72±0.07。作为参考，

WHO 过渡目标 4 和目标 1 的 10 μg/m3或 35 μg/m3 时（World Health 2021）的 ISWB 分别为-

0.36 和-0.55。 

 

 

图 6-4 2014 年至 2019 年 R28 地区年平均综合主观幸福感（ISWB）（A）和月平均

ISWB（B）的时间趋势。月平均 PM2.5 浓度用红线表示。 
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与环境中的 PM2.5不同，室内空气污染对心理影响有限，是因为室内可视距离短，即使

室内空气中的 PM2.5浓度很高，对能见度的影响也不太明显。同样由于室内空气 PM2.5浓度

难以用肉眼察觉，公众对室内的空气污染水平认知产生偏差，从而少有动力采取措施来减

轻暴露。例如，在严重的雾霾天，使用口罩防护的居民也大多仅限于室外活动时，而在室

内往往不采取同样的措施。此外，严重的室内空气污染大多发生在农村地区，而相较于城

市居民来说，农村居民对空气污染的健康危害认识也较为缺乏（Meng et al., 2022）。 

图 6-5展示了 2014年至 2019年 R28地区城市和农村居民年平均 ISWB的趋势；从该图

可以看出，大气 PM2.5污染对城市和农村人口所产生的心理效应之间的差异与其导致的城乡

过早死亡之间的差异相反（农村的过早死亡率高于城市）。在 2014 至 2019 年这六年间，室

外 PM2.5浓度对城市人口的心理影响比对农村人口的影响平均要高 25 ± 3%。此外，城市地

区 PM2.5的心理影响比农村地区下降得更慢（分别下降 21%和 27%），因为在高浓度范围内，

四种负面情绪对 PM2.5的反应是非线性的。需要指出的是，这项研究的局限性之一体现在采

用单一的统计模型来量化城市和农村人口的心理效应。现实中，由于农村人口对空气污染

的健康影响认识不足，因此在心理上受到的影响也较小；本研究采用的模型是基于对城市

居民的心理研究的，因而可能会高估农村居民所受到的心理影响。 

 
图 6-4 2014 年至 2019 年 R28 地区城市和农村居民年平均综合主观幸福感（ISWB）的趋

势。误差条代表标准偏差。 

生理和心理的健康影响及各自生活源贡献在空间分布上存在差异。图 6-6 展示了 2014

年和 2019 年 R28 地区过早死亡率、ISWB 以及二者的生活源贡献的空间分布。生理健康影

响的空间差异主要是来源于不同的地理和社会经济条件，由于农村家庭使用固体燃料的比

例较高，因此农村地区因 PM2.5 暴露导致的过早死亡人数一般高于城市。ISWB 的空间分布
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模式与大气 PM2.5 浓度的空间分布模式相同。ISWB 生活源贡献较高的地区沿太行山下分布，

是由于该区域生活源排放密集，且大气扩散被山体阻挡。即使在 2019 年，仍然存在一些生

活源排放较高的地区。例如，石家庄市年平均环境 PM2.5 浓度最高可达到 150 μg/m3，对应

的 ISWB 为-1.26，远高于 2019 年区域平均 PM2.5浓度（56 μg/m3）和 ISWB（-0.54）。 

 

图 6-6  比较 2014 年（A、B、C 和 D）和 2019 年（E、F、G 和 H）过早死亡率（A 和

E）、综合主观幸福感（ISWB）（C 和 G）以及生活源对过早死亡率（B 和 F）和 ISWB（D

和 H）贡献的空间分布。 

6.2  燃煤排放引起的 PM2.5暴露的空间分布及区域差异 

如前所述，燃煤源对 2014 年中国室内外空气 PM2.5 浓度的绝对贡献分别为 37.8 ± 25.7 

μg/m3和 5.81 ± 5.94 μg/m3，占全部排放源的 44.6%和 26.2%。同年中国人群的取暖季和非取

暖季平均室外停留时间分别为 3.18 小时和 4.42 小时，大部分时间暴露于室内空气环境中，

室内环境的 PM2.5 浓度水平高于室外环境。因此，室内暴露是总 PM2.5 暴露和燃煤源 PM2.5

暴露的主要来源，尤其对于固体燃料使用比例更高的农村区域。 

2014 年，中国人群 PM2.5 暴露有 58.9%来源于室内固体燃料燃烧的直接排放（39.9 ± 

38.5 μg/m3）。其次是室外大气 PM2.5（27.8 ± 15.0 μg/m3），占总 PM2.5暴露的 41.1%。在农村

地区，室内固体燃料燃烧的直接排放是主要的 PM2.5 暴露来源，占总 PM2.5 暴露的 76.3%；

而在城市地区，室内固体燃料燃烧的直接排放占比相对较低，占总 PM2.5暴露的 36.2%。燃
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煤源对农村地区室内直接排放的贡献较高，为 21.0 ± 19.1 μg/m3 （城市 19.5 ± 21.2 μg/m3），

而对城市地区室外大气 PM2.5的贡献较高，为 13.0 ± 7.84 μg/m3（农村 5.98 ± 4.23 μg/m3）。 

由于中国南北方居民生活能源类型的差异，燃煤源人群 PM2.5暴露存在明显的南北方差

异。依图 6-7 所示，2014 年，中国北方和南方地区燃煤源农村人群 PM2.5暴露分别为 43.9 ± 

10.5 μg/m3和 17.3 ± 7.81 μg/m3，相对贡献分别是 39.2%和 27.6%；中国北方和南方地区燃煤

源城市人群 PM2.5暴露分别为 50.0 ± 17.3 μg/m3和 23.8 ± 10.6 μg/m3，相对贡献分别是 74.5%

和 53.6%。由于中国城乡居民生活能源结构的差异，城市居民清洁能源的使用比例高于农

村居民，因此燃煤源对中国城市室内 PM2.5浓度的相对贡献高于农村，燃煤源对中国北方和

南方农村人群 PM2.5总暴露（室内+室外）的相对贡献（39.2%和 27.6%）均略高于对农村区

域室内 PM2.5 浓度的相对贡献（36.5%和 20.7%），对中国北方和南方城市人群 PM2.5 暴露的

相对贡献（74.5%和 53.6%）均略低于对城市区域室内 PM2.5 浓度的相对贡献（78.3%和

55.6%）。 

图 6-7  2014 年燃煤源对中国人群 PM2.5暴露的绝对贡献（A）和相对贡献（B）的空间分

布。图中，农村区域的绝对贡献与相对贡献均以背景颜色的形式呈现，城市区域的绝对贡

献与相对贡献均以单独的气泡形式呈现，每个气泡代表一个地级市，气泡的经度和纬度为

该地级市城市中心区域的经度和纬度，气泡的面积大小与地级市居民户数成正比，气泡的

填充颜色代表相对贡献的大小。 

如图 6-8所示，2014年，燃煤源对 PM2.5呼吸暴露导致的中国过早死亡人数和伤残疾病

调整年（DALYs）主要集中于华北平原、长江中下游平原和四川盆地地区。由于城市人口

密度大和燃煤排放相对贡献高，其过早死亡人口密度和人均 DALYs 通常显著高于周围的农

村地区。2014 年，燃煤源 PM2.5 呼吸暴露引起的过早死亡人数最多的省（自治区、直辖市）
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是山东（57,000，34,000–85,000）、河北（46,000，29,000–68,000）、河南（42,000，25,000–

63,000）和四川（36,000，22,000–53,000），DALYs 最多的省份也是这些省份。另外，燃煤

源对 PM2.5 呼吸暴露引起的农村过早死亡率最高的省份是新疆（6.0×10-4）、河北（5.7×10-4）、

内蒙古（5.6×10-4）、山东（5.6×10-4）和山西（5.3×10-4）；对 PM2.5 呼吸暴露引起的城市过

早死亡率最高的省份是黑龙江（8.2×10-4）、青海（8.2×10-4）、内蒙古（7.7×10-4）、贵州

（7.6× 10-4）和甘肃（7.0×10-4）。无论是燃煤源对 PM2.5 呼吸暴露导致的总过早死亡人数和

总 DALYs 的相对贡献，还是燃煤源导致的过早死亡率和人均 DALYs，北方省份均普遍高

于南方省份，且同一省份的城市均高于农村。 

燃煤源对健康风险的相对贡献还受到地理和生活能源结构等因素的影响。由于城市居

民只能选择煤炭或清洁能源进行取暖和做饭活动，因此燃煤源对健康风险的相对贡献较高

的城市区域多位于年均温较低、需要取暖的冬季时间较长且生活能耗中固体燃料的使用比

例较高的省份。而使用煤炭的家庭在取暖季的平均室内 PM2.5浓度显著高于非取暖季的平均

室内 PM2.5浓度。对于农村家庭，由于生活用固体燃料可以选择煤炭或者价格更低廉的生物

质能源，因此燃煤源对健康风险的相对贡献还受到燃煤在生活用固体燃料中占比的影响。 

 

图 6-8  2014 年燃煤源对中国 PM2.5暴露导致的过早死亡人数（A）和 DALYs（B）的相对

贡献的空间分布（以地级市为单位）。农村区域的相对贡献以背景颜色的形式呈现，城市区

域的相对贡献以单独的气泡的形式呈现，每个气泡代表一个地级市，气泡的经度和纬度为

该地级市城市中心区域的经度和纬度，气泡的填充颜色代表相对贡献的大小。 



 

52 

 

6.3  农村生活源排放对 PM2.5暴露的影响 

根据计算出的室内各环境和室外 PM2.5浓度以及农村居民的行为活动模式（Duan et al. 

2014），在使用人群比例加权后，对 PM2.5 的暴露进行量化，并将农村生活源和其它源对农

村居民人群 PM2.5暴露浓度的贡献进行了区分。图 6-9 为 1980 年至 2021 年生活源和其它源

对中国农村居民 PM2.5人群暴露的贡献。暴露量进一步分为室内和室外贡献。尽管这四十年

来，居民生活燃料使用行为和其它源排放情况发生了很大的变化，但由于长期相对固定的

人群行为模式，使得人群绝大部分时间仍然停留在室内，导致室内环境的暴露仍然占据总

暴露的主导地位（从 1980 年 95%下降到 2021年 91%）。但不同的是，室内暴露中，生活源

的相对贡献经历了显著下降，1980 年农村生活源导致的室内暴露为 170.9 μg/m3，占室内总

暴露的 97%；2014 年下降至 51.2 μg/m3，占室内总暴露的 79%；而后经过生活源能源转型

的强有力干预，进一步下降至 32.4 μg/m3，生活源对室内总暴露的贡献下降至 71%。而

1980 年到 2021 年，其它源对人群暴露浓度的贡献一直在升高（从 1980 年 4%攀升到 2021

年 34%）。一方面，1980 年到 2014 年其它源随着社会发展需求增加活动量增加，导致了

PM2.5浓度升高，继而对总暴露的贡献也随之增加（从4%增加到2014年26%）；另一方面，

使用固体燃料的居民逐渐向清洁能源转型，导致了其暴露从生活源转向了室外渗透，从而

使其它源对人群暴露的贡献升高。因此 ，2015 到 2021 年之间，在各种干预措施实施下，

尽管其它源排放导致的绝对 PM2.5 浓度逐渐降低，但对人群 PM2.5暴露的相对贡献仍然增长

（2014 年到 2021 年从 26%增加到 34%）。 

 

图 6-9 1980 年至 2021 年，农村居民来源和所有其它人为来源对中国 PM2.5人群暴露

的贡献。暴露量进一步分为室内和室外路径。 

根据《中国北方冬季清洁取暖规划（2017-2021 年）》（CHC-1），至 2021 年，2+26 地
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区 60% 的农村用煤家庭将使用清洁燃料（管道天然气、LPG 和沼气）和电力（CFE，Clean 

Fuels and Electricity）。虽然该项规划中只提到散煤替代，但生物质利用在该地区仍然很普

遍，而且随着炉灶的拆除也被逐渐淘汰。为了评估 CHC-1 对能源、环境、健康等方面的影

响，研究制定了以下四个情景：无干预情景 S1，除了人口分布和经济增长变化所推动的干

预措施外，不涉及干预；部分干预情景 S2，根据“十三五”空气污染控制规划（APPCAP 

2013），在减排方面，以工业、交通和能源生产为主；部分替代情景 S3，预计 2017-2021年

冬季中国北方清洁供暖规划实现 60%的替代；完全替代情景 S4。本研究计算了人群加权

PM2.5 暴露浓度以及室内和室外暴露的贡献（图 6-10）。在室内和室外环境中，生活源和非

生活源排放对 PM2.5 的贡献得到进一步区分。Aunan 等人和 Zhao 等人也使用了类似的方法

区分室内室外暴露水平（Aunan et al., 2018;  Zhao et al., 2018）。2014 年 R28 地区的人口加权

PM2.5暴露浓度为 135 µg/m3；在 2021 年的不同情景中，S1 的加权浓度降至 109 µg/m3，S3

的加权浓度则降至 78 µg/m3，相当于两种情况分别减少了 19%和 42%。在 S3 的情况下，剩

余的暴露浓度由非生活源占主导地位（72%），这表明北方清洁取暖政策显著减少（S3）甚

至消除（S4）了最初来自生活源的暴露浓度。 
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图 6-10 R28 地区中各情景下男性（A）、女性（B）和儿童（C）的人群加权 PM2.5暴

露水平 。 

与2014年基准相比，由于清洁取暖规划的实施，人群加权暴露水平大大降低，而降低

的主要原因来自于固体燃料使用的显著下降导致的室内 PM2.5浓度的下降。尽管生活源贡献

的室外暴露也大大减少，但其室外贡献的暴露在基准年就已经处于较低的水平。相对应地，

室内暴露中与非生活源排放相关的部分从绝对值上略有增加，这是因为使用清洁能源的家

庭室内 PM2.5暴露主要来自室外空气的渗透。值得注意的是，尽管这项清洁取暖规划是为解
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决该地区的环境空气污染问题而发起的（Archer-Nicholls et al., 2016），但农村居民却因为室

内空气污染的减少而受益更多。这是因为生活源固体燃料的燃烧活动通常发生在室内，而

人们大部分时间也都停留在室内。 

在中国北方地区，女性比男性更经常在家庭中承担炊事的任务，这也反映在厨房停留

时间长短上：男性和女性成年人平均在厨房花费 0.8 小时和 2.7 小时（Duan, 2013）。由于厨

房中的 PM2.5浓度通常高于其它房间和室外，因此女性的暴露水平高于男性。2014 年，R28

地区女性和男性的总暴露水平分别为 140 µg/m3 和 130 µg/m3，其中差异主要是由于女性对

室内生活源排放量的暴露相对较高所致。有报道表明在中国农村，与炊事有关的非吸烟女

性肺癌患病率很高，我们研究中确定的相对较高的暴露量证实了这种不利影响。而在 2021

年，在 60%清洁取暖替代率情景（S3）下，尽管室内生活源对女性暴露的贡献（22 µg/m3）

仍高于男性（21 µg/m3），但差异比 2014年小得多；这表明女性从清洁取暖规划的实施中获

益更多。另外，与成人相比，因为儿童在室内停留时间更多，所以 2014 年儿童的暴露量

（136 μg/m3）略高于成人（135 µg/m3）；而出于同样的原因，他们也从清洁取暖规划的实

施中受益更高。 

图 6-11 展示了在四种情景和 2014 年基准水平下，总 PM2.5暴露水平的空间分布。空间

分辨率为 1 km×1 km 。该图同时还展示了基于平均网格单元暴露浓度的频率分布。由于 S4

情景假设完全消除农村居民生活源固体燃料的使用，因此 S4 情景下的浓度分布近似代表了

来自非生活源的贡献。从整体区域上看，人群加权暴露浓度由于清洁取暖规划的实施大幅

降低，频率分布的显著变化证明了这一点。另外，清洁取暖规划目标完成情况下（S3）频

率分布相较于 2014 年基准年份变得更窄，表明不同城市之间的差异在逐渐减小。从空间上

讲，暴露浓度的最大相对变化发生在 R28 地区的东北部，该地区的总暴露浓度在 2014年处

于较高水平，而在 100%替代的情景（S4）下，该区域 2021 年人群加权暴露浓度降至区域

内最低的水平。 



 

56 

 

 
图 6-11 在四种情景和 2014 年基准水平下，总 PM2.5暴露水平的空间分布，以及基于

平均网格单元暴露浓度的频率分布。 

7.  生活能源清洁转型过程及效应 

7.1  农村生活能源清洁转型过程及效应 

 我国农村通常使用煤炭、生物质燃料（如秸秆、木头）和动物粪便等来取暖和烹饪。

由于经济条件、生活习惯等原因，农村住户通常并不使用单一能源来满足日常需求。经过

对全国各省份共约 57,000 户农村居民的生活能源使用情况的调查显示，户均能源种类数为

2.8 种，户均拥有炉灶数 1.4 个。此外，不同地区的经济社会条件各异，居民的生活习惯也

不尽相同，农村主要能源消耗类型表现出明显的区域差异。在西部欠发达地区，由于价格

低廉且易得，煤炭和生物质仍然是主要的烹饪燃料。例如山西、内蒙古地区用煤炭来烹饪，

西藏、四川地区则用秸秆、木头、动物粪便等。随着社会进步，2014 年农村地区固体燃料

消耗量比 1980 年下降了 56%，特别是 90 年代后，生物质燃料使用量下降明显，被电力、

天然气等清洁能源替代。2017 年，农村已经有 69%的家庭主要使用电力和天然气来做饭，

但增长速度放缓。2012 年至 2017 年，烹饪清洁能源占比增加 11%，低于前 10 年内每五年

19%的增速(Shen G et al., 2022)。 
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图 7-1  2017 年中国农村烹饪（A）和取暖（B）使用各类燃料为主要能源的家庭比例。 

农村取暖也存在着明显的时间性和区域性。除了典型的北方和西南高寒地区，东部和

东南部冬季取暖比例也逐渐上升。2017 年，70%的家庭主要使用煤炭和生物质进行取暖。

考虑到多种能源使用，大多数家庭依赖传统固体燃料进行取暖。其中用炕取暖的燃料中煤

炭、木材、秸秆和其他生物质燃料的占比分别为 40%、24%、18%和 18%，而不用炕取暖

的住户中煤炭、生物质、天然气和电力的占比分别为 41%、18%、3%和 18%。近 20年来，

农村采暖变得更加清洁。2002 年，采暖清洁能源占比仅 2%，2017 年达到 17%。但取暖的

清洁能源增加比例远低于烹饪，主要因为不同地区的供热需求、自然资源、社会经济发展

水平和政府补贴政策不同，区域差异表现出不同的取暖能源转型路径。在没有政府干预下

的居民收入增加引起的清洁能源比例提升集中在东部和南部，经济较发达的东部省份清洁

能源转型年均速率为 3.7%–6.2%。2017 年，清洁能源使用占比近 60%，个别地区超 80%。

南部省份转型速率较东部地区缓慢。四川、云南、湖南等地清洁能源占比接近 30%–40%。

政府政策干预的清洁能源转型主要在京津冀和汾渭平原，一系列环境政策（如煤改气、煤

改电）后，这些地区取暖的清洁能源占比短期内大增，例如北京、天津、河北在 2012 年清

洁能源占比约在 5%–7%，到 2017 年增至 80%、52%和 26%。自发使用新型清洁能源主导

东北和西部地区，原因是这些省份本身取暖需求大，缺乏政府政策这种强外部性力量驱动

清洁能源转型，居民收入不如东部地区，清洁能源转型主动性不足，使得这些省份的清洁

能源占比提升不大。 
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图 7-2  2017 年农村取暖清洁能源占比分布及转型路径。 

农村地区普遍使用固体燃料的炉灶进行烹饪和取暖，但家庭炉灶通常缺乏末端治理设

施，同时其固体燃料排放因子高，导致农村住宅能源消耗排放的污染物占比高于其能源消

耗占比。烹饪和取暖时，PM2.5 人体暴露量通常更高，形成能源消耗-污染物排放-人体健康

的放大效应。尽管农村烹饪和取暖的能源从固体燃料向清洁能源和电力等迅速转型，加之

快速的城镇化过程，农村生活源的空气污染物排放已经有了明显的下降，但是 2012 年中国

39%的 BC 和 46%的 OC 来自农村生活源排放，并贡献了近三分之一的人为源 PM2.5浓度。

而人口分布有极大的空间差异，在利用人口数据对 PM2.5浓度加权后，全国农村生活源平均

人口加权浓度（PWC）为 14 μg/m3，几乎是未加权浓度的 3 倍。在能源转型前，农村生活

源的 PM2.5贡献更高。1992 年农村生活源排放对环境 PM2.5 贡献高达 45%。1992 年到 2012

年，农村生活源排放全国平均 PWC 下降了 26%，对全国相对贡献从 39%下降到了 21%。

PWC 相对贡献降幅更大，特别是在 2002 年后的城市地区，因为其他污染源排放增加，比

如城市工业化以及机动车数量迅猛增长，1992 年至 2002 年 NOx排放增长了 316%，同期农

村生活源 NOx排放则一直呈下降趋势。 

利用得到的 PWC和暴露-健康的响应关系，计算了每年由于农村生活源排放的 PM2.5引

起的过早死亡人数。结果显示农村生活源排放引起的过早死亡由 1992 年的 570,000 人下降

至 2012 年的 210,000 人。在去除人口增长、老龄化和基础死亡率变化对过早死亡的影响后，

由于农村能源转型避免了大约 130,000 的过早死亡。生活源排放减少的同时，由于社会发
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展、工业化等一系列原因，其他部门的排放大量增加，生活源排放引起的过早死亡贡献从

1992年的 33%降至 2012年的 10%。空间上看，华北平原、关中平原和四川盆地是死亡率较

高的地区。1992年-2012年，整个中国东部地区的死亡率都在下降，特别是沿海地区下降趋

势更为明显，这可能和更快的社会经济发展和东部农村住宅能源的快速转型有关。近年来

农村居民经历了明显的清洁能源转型过程，比如“2+26”城市的清洁取暖行动，但在全国

范围内仍然有较大的提升空间，根据区域差异制定差异化政策，基于实际情况提供切实可

行的政策组合，政府应加大力度改善基础设施、提高居民收入等，促进农村生活清洁能源

转型。 

图 7-3 1992-2012 年中国大陆农村生活源排放对总体人口加权环境 PM2.5 浓度（PWC）贡献。 
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7.2  城市生活能源清洁转型过程及效应 

随着中国经济的快速发展，城镇人口从 1980 年的 1.9 亿增长到 2014 年的 7.5 亿，伴随

着人口的巨大流动，农村居民和城市居民的生活能源消费结构发生了快速变化。在 1980 年

至 2000 年，城市人口增长了 148%，由于现代化能源和取暖方式，比如天然气、液化石油

气、电、集中供热等的推广应用，城市居民生活能源消费总量仅增长了 10% 左右，清洁能

源占比从 2%上升至 45%，人均能耗从 11.1 GJ/人降至 4.87 GJ/人。但在 2000 年后，城市居

民生活能源消费总量及人均消费量均呈现上升趋势，主要原因是生活水平的提高、家用电

器增加等，比如每户空调拥有量从 2000 年的 0.3 台上升到 2014 年的 1.1 台。在这期间，清

洁能源占比从 45%上升到了 71%。城市居民燃煤做饭从 1980年的 78%降至 2014年的 4%，

燃煤取暖从 80%降至 30%，人均燃煤能耗（块煤+煤球）从 10.85 GJ/人降至 2.17 GJ/人。 

尽管居民生活能源已经从固体燃料向清洁能源转变了很大程度，但 2014 年仍有约 30%

的城市居民依靠煤炭等固体燃料取暖。研究表明，能源的可获得性和可负担性会影响居民

选择生活能源类型。经济增长、较高的清洁能源本地产量有利于该地区清洁能源的份额，

而较低的环境温度、丰富的固体燃料资源，如高煤炭产量，会对城市居民生活能源中清洁

能源的份额产生负面影响。与已广泛使用的电力、液化石油气等清洁能源的炊事活动相比，

依靠清洁能源取暖往往因高昂的费用而相对困难。在冬季取暖需求大的北方地区尤为显著。

另一方面，我国人口大量从农村流向城市，由于户籍政策等限制，这部分人群无法获得与

当地城市居民同等水平的清洁能源，而更多采用煤炭等固体燃料取暖。在这些因素中，能

源的可负担性对中国城市居民生活能源选择起到主要作用。 

 

图 7-4  1980 年至 2014 年中国城市居民生活能源消费总量及人均消费量（折线为城市人口

及清洁能源占比）。 

虽然居民能源消耗只占总能源消耗很小的一部分，但是由于燃烧条件较差和缺乏末端

处理设施，居民能源消耗对空气污染的影响不容忽视。例如，居民燃煤锅炉的 PM2.5排放因
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子为 9.4 g/kg 燃料，比燃煤电厂的排放因子 1.0 g/kg 高了接近一个数量级。根据排放清单的

估算，城市居民生活源不同污染物排放对污染物总排放的相对贡献在 0.49%到 16.2%之间。

不完全燃烧的产物如 OC、BC 等主要来自固体燃料的燃烧，但就 SO2和 NOx而言，清洁能

源对其排放贡献相对较高。在 2014 年城市生活源部门排放中，燃煤排放了 99%的 BC 和

OC，但是对 SO2 和 NOx 排放却只占 50.6%、16.4%。随着时间推移，能源转型有利于大部

分污染物的减排，例如天然气等清洁能源的排放因子要远低于燃煤的排放因子。但除了能

源转型外，排放还受到社会发展、人口增长等多方面的因素影响，人口增长等对于城市生

活源大气污染排放则有正向影响。分析各类驱动因素表明，如果城市生活能源在 1980 年至

2014 年间未发生转型，该部门的污染物排放会大量增加。以一次 PM2.5 为例，在无能源转

型的情况下，2014 年的排放量将比 1980 年增长 289%，但由于城市生活能源转型等的存在，

其 2014 年的排放量基本与 1980 年持平。相反，能源转型对颗粒物、BC 和 OC 等的减排作

用则有所不同，例如燃煤向清洁能源转型对于 SO2 的排放影响很小，甚至增加了 NOx 的排

放。这是由于电力消耗的增加导致电厂排放快速增长，抵消了居民燃煤消耗减少的排放下

降。此外，末端治理设施的进步也有利于颗粒物、SO2 和 NOx 排放的减少。非排放因素中，

城镇化对于减排的促进作用十分明显，要远大于人口增长对于排放的正向作用。总体而言，

中国城市生活能源转型对于大气污染物排放具有重要意义。在城镇化、人口增长和末端治

理技术进步等因素的共同影响下，不同污染物排放的趋势和特征各异。因此，控制污染物

排放时，需要综合考虑各个方面的因素和不同污染物的来源。 
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图 7-5  不同驱动因素对城市生活源污染物排放变化的累积影响（7 种驱动因素的影响以 5

年的时间间隔展示，2010 年至 2014 年为 4 年间隔；净变化以折线展示）。 

城镇居民生活能源消耗在总能源消耗中占比较低，但居民烹饪、取暖等活动对室内

PM2.5 有直接影响，特别是固体燃料燃烧。这导致居民生活源的 PM2.5 暴露风险要大于其他

排放源。1980年，城市居民生活源排放的暴露浓度达到了87 ± 41μg/m3，占总暴露的94%。

由于能源转型等措施，2014年居民生活源排放的暴露浓度下降了 76%，为 21±18 μg/m3，占

总暴露的 45%。根据健康模型计算，2014年城市生活源 PM2.5暴露在我国导致了 202,000人

（117,000 – 302,000）过早死亡，其中块煤和煤球燃烧分别占 74%和 27%。虽然能源转型下

暴露浓度和占比均大幅下降，但由于人口增长、城镇化、老龄化和基础死亡率改变等原因，

城市生活源 PM2.5暴露导致的过早死亡人数要大于 1980 年时期（136,000 人）。 

城市生活源在能耗到健康影响的过程中同样存在放大效应。在我国城市地区，生活源

在全部能源消费中占比为 4.5%，对于室外PM2.5浓度贡献为 9.7%，而对于室内PM2.5浓度、

居民 PM2.5暴露和过早死亡人数的相对贡献则分别为 49%，45%和 39%，虽然能源消耗占比

较低，但其影响不容忽视。能源转型对居民燃料消耗、污染物排放都有明显影响，能够有

效降低生活源污染物排放及其健康影响。由于人口增长、城镇化等因素，我国城市地区因

PM2.5导致的过早死亡人数从 1980年的 142,000人上升至 2014年的 503,000人。根据假设情

景，若未发生能源转型，2014年过早死亡人数将达到 657,000人。对 1980年至 2014年进行

累计，我国城市居民生活能源转型共减少了 220 万人的过早死亡。 
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图 7-6  1980 年至 2014 年中国城市居民生活源对城市居民 PM2.5暴露相关过早死亡人数的贡

献及生活源转型避免的过早死亡人数。（A）城市生活源及其他污染源对城市地区过早死亡

人数的贡献，柱状图为中位数，误差线为 95%不确定性区间的上限；（B）有无城市生活能

源转型下的城市地区过早死亡人数差异；（C）按不同排放来源区分的因能源转型避免的过

早死亡人数。 

7.3  生活能源清洁转型效应分析 

1980 年到 2014 年，中国农村居民主要使用的炉灶类型有：开放炉灶、传统炉灶、省柴

节煤炉灶、高效节能炉灶、电炉及燃气灶等。其中除电炉及燃气灶等使用清洁能源作为燃

料外，前四种炉灶均用于燃烧固体燃料。对于固体燃料的燃烧炉灶，这 35 年间主要经历了

三个阶段：第一阶段由开放炉灶增加烟囱转为传统炉灶；第二阶段即为中国历史上大规模

的炉灶改造运动，各级政府大力推广省柴节煤炉灶；第三阶段则由于技术进步和人民生活

水平的提高，更减排的高效节能炉灶开始逐渐出现推广。1980 年，开放炉灶和传统炉灶分

别占比36%和64%，1995年这一比例由于大量省柴节煤炉灶的推广迅速下降到9%和17%，

并在 2014 年分别降低至 4%和 13%。而 2014 年省柴节煤炉灶和高效节能炉灶的占比则分别

为 57%和 15% （Meng et al., 2021）。 

随着炉灶类型的改造升级，炉具的热效率显著升高，大气主要污染物的排放因子也逐

渐降低，其中 PM2.5、BC、OC下降尤为显著。1980年到 2014年，炉灶改造降低了 1,201Gg

的一次 PM2.5 排放。除  了炉灶改造之外，研究还将这三十五年间各指标的变化驱动因素分

解分别进行了分析，其中主要的驱动因素有：人口变化（包含城市化和自然人口增长）、炉

灶改造、能源转型和能源—炉灶交互作用。由于之前针对农村生活源排放变化的研究中多

数未考虑炉灶改造，本研究发现，如果不考虑炉灶改造，许多主要污染物的减排幅度将被

大大低估。 
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类似的，本研究针对 1980 年到 2014 年间室外 PM2.5 浓度、室内 PM2.5 浓度、人群加权

PM2.5 暴露浓度的变化也进行了驱动因素的分析。尽管人口变化对室外 PM2.5 浓度的减少有

显著贡献，但对于室内 PM2.5 和暴露浓度影响不大。能源转型、炉灶改造及能源-炉灶的交

互作用在室内和暴露浓度中都占较为相当的贡献。排除其它因素的影响，炉灶改造使得

2014 年比 1980 年过早死亡人数下降了 115,000（96,000~166,000），与能源转型的贡献相当

（126,000（102,000~172,000）），而能源—炉灶的交互作用则进一步减少了 95,000 人的过早

死亡，说明炉灶改造在农村生活源减排和降低健康风险中的重要作用。 

对于能源—排放—浓度—健康的因果路径上，1980 年到 2014 年间生活源贡献尽管一直

在下降，但在这条路径上的放大作用一直存在，并且生活源减排带来的效益在沿着这条路

径得以放大，因此，生活源减排对暴露及人群健康具有尤为显著的效果。 

8.  碳中和路径下区域生活源控制路径和政策意义 

我国是世界上最大的碳排放国，占世界能源碳排放量的 28%，面临的降碳压力巨大。

2022 年，我国在联合国大会中明确提出一系列碳排放目标：CO2排放量 2030 年达到峰值，

2060 年完成碳中和。在这一背景下，生活源的排放控制成为实现国家能源转型、实现净零

碳排放的关键战略路径之一。为此，本章通过农村和城市生活源的排放特征，针对性地对

排放进行预测，并提出了潜在的减排干预方案，旨在探索生活源控制路径在国家碳中和战

略中所能带来的协同减碳效应。通过深入研究生活源排放，本研究提出了具有可行性的排

放干预路径，对于在国家层面实现碳中和目标起到积极的作用，为政府制定未来的碳减排

政策提供了科学依据与参考。 

8.1  重点地区农村生活源排放的未来预测及潜在干预方案 

在过去的几年里，自大气十条启动以来，空气污染控制取得了显著的进展。空气污染

的心理影响已经相应减少，公众的认知程度也得到了加强（Zhang et al. 2017b）。同时，主

要由于北方地区的清洁取暖规划的实施，PM2.5 的暴露和过早死亡也得到了显著减少。随着

后续清洁取暖规划的推进，预计空气污染将得到进一步缓解（Cai et al., 2018; Liu et al., 

2018）。当然，未来缓解 PM2.5 和健康影响的努力将更加困难且难以负担，因为相对“容易”

的任务已经完成（Karvosenoja et al., 2007）。例如，清洁取暖规划覆盖了京津冀地区人口密

度较大且地形较平坦的区域，而在山区和偏远村庄也用电或天然气彻底取代固体燃料在目
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前看来仍是不现实的，因此需要更加可行的替代方案来减少这些地区的居民排放。不仅是

生活源，在工业、能源和交通部门的排放控制方面也有类似的趋势（Chen et al., 2015）。最

近宣布的到 2060 年实现碳中和的目标必将影响污染物减排的轨迹（NPRM 2021），未来的

研究需要在考虑到碳排放的同时更新现有的减排方案、或制定新的战略和行动计划。 

截至 2020 年，北方清洁取暖规划实施后仍然会有大约 50% 的农村居民未使用清洁取

暖方式替代传统的散煤燃烧等取暖方式，因此在未来这段时间对这部分居民的可实行的替

代方案的探讨也对生活源的进一步减排具有重要的意义。研究选取未来十年（即 2020 年至

2030年）重点针对京津冀地区进行主要污染物的排放预测以及利用综合评估模型进行PM2.5

浓度模拟，通过量化居民生活燃料的潜在替代方案，分析并探讨中国农村生活源的进一步

缓解途径。 

8.1.1  未来排放及 PM2.5浓度预测 

快速的经济发展和城市化将导致未来能源消费的增加，而当前空气污染防治措施可以

有效减缓这一趋势。随着当前既定能源政策的实施，研究将基线情景设定为 STEPS-ch情景，

即 GAINS（Greenhouse Gas - Air Pollution Interactions and Synergies）模型中的 STEPS

（Sustainable Development Goals）路径结合清洁取暖规划干预后的情景。图 8-1展示了 2020

年和 2030 年京津冀地区基线情景主要大气污染物燃烧源排放预测及生活源贡献。在基线情

景下，2030 年京津冀地区的 PM2.5总排放量将从 2020 年 611 Gg/年减少到 496 Gg/年。其中

来自生活源的排放从 2020 年 140 Gg/年下降到 2030 年 87 Gg/年，贡献了总排放减少量中的

45%。在各种主要大气污染物之中，生活源的下降在总排放量下降中占比较大的污染物是

PM2.5、PM10 和 VOC，其生活源下降贡献了总排放量下降的 40%左右。2030 年京津冀农村

地区的人口加权 PM2.5暴露浓度将从 52.6 µg/m3下降到 48.8 µg/m3，与 2015 年至 2020 年的

变化（从 63.1 µg/m3下降到 52.6 µg/m3）相比，下降幅度减缓；其原因之一是，经过近年的

干预政策影响，所选地区、特别是生活源的低成本减排潜力已经得到比较充分的开发

（Xing et al. 2019），进一步减排空间变小。 
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图 8-1 2020 年和 2030 年京津冀地区基线情景主要大气污染物燃烧源排放预测及生活源贡献。 

本研究计算了归因于 PM2.5暴露的五种疾病（下呼吸道感染、肺癌、缺血性心脏病、

脑血管疾病以及慢性阻塞性肺病）的过早死亡，以估计干预政策带来的健康效益。在京津

冀农村地区，2020 年归因于 PM2.5暴露的过早死亡为 121,000（96,000~145,000）人。在作

为健康影响终点的五种疾病中，IHD 和 Stroke 分别占过早死亡总数的 40%和 49%。尽管预

期排放减少和农村人口减少，但到 2030 年，过早死亡人数将增加至 149,000（112,000~184,

000）人，增加了 23%，这主要是由人口老龄化造成的。2030 年，北京、天津和河北地区

农村居民的过早死亡率分别为 0.38‰、0.45‰和 2.74‰。 

8.1.2  生活源潜在干预方案与环境健康效益  

由于地形坡度、人口密度的差异，在部分地区的居民较难负担或获得清洁能源取暖。

因此，对于这部分居民使用清洁煤及高效炉灶替代的方式作为生活源减排潜力的计算，而

其它地区则分别使用五种方案分别计算：完全使用电力替代 S-e，完全使用天然气替代 S-g，

使用电力与天然气相结合的替代方案 S-eg，使用清洁煤与清洁炉灶 S-c，使用压缩生物质颗

粒与高效气化炉 S-b。 
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图 8-2  2015 年至 2030 年京津冀地区农村居民做饭和取暖的固体燃料、电力和燃气的消费

及其相对贡献。其中六种情景分别对应：基线情景 S-基线、完全使用电力替代 S-e、完全

使用天然气替代 S-g、使用电力与天然气相结合的替代方案 S-eg、使用清洁煤与清洁炉灶

S-c、使用压缩生物质颗粒与高效气化炉 S-b。 

图 8-2 显示了京津冀地区农村居民用于做饭和取暖的固体燃料、电力和天然气的燃料

使用情况，饼状图中还显示了不同燃料在每种情况下的相对贡献。由于相对陡峭的地形坡

度和较低的人口密度，不能用燃气或电力完全替代的居民在三个省份中的人口比例为北京

8%，天津 1%，河北 6%。这也是即使在清洁燃料方案（S-e, S-g 和 S-eg）中，2030 年仍存

余部分煤炭的原因。由于固体燃料被转换为清洁燃料，所有替代方案的 PM2.5排放量相比基

线均将大幅下降。然而，在生物质颗粒替代方案（S-b）中，2030 年农村家庭的 PM2.5 排放

量为 25 Gg，大约是其它方案的两倍（10.5~12.5 Gg）。另一方面，由于大部分生物质燃料具

有碳中性的特点，因此使用生物质颗粒作为干预方案的 S-b 情景将带来最强的二氧化碳减

排。具体而言，生物质颗粒方案将导致在 2030 年避免 5.7 Gg 的二氧化碳排放，而相比较之

下，其它方案对碳减排的作用很小，S-eg 和 S-c 情景甚至会分别增加 0.6 Gg 和 3.4 Gg 的二

氧化碳排放。在中国当前 2030年碳达峰、2060年碳中和的发展路径下，电厂发电能源结构

逐渐向新能源、低碳能源转型（Wu et al., 2021; Liu et al., 2022），因此电力替代方案（S-e）

的碳减排效益在双碳目标发展路径下将有进一步提升。 
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即使生活源干预措施会给一次 PM2.5 的减排带来显著的效益，但考虑到由于清洁取暖

规划的施行，基线情景下 2020~2030 年的生活源贡献已经处于相当低的水平，替代方案对

大气 PM2.5 浓度不会有太大的影响。在采用各生活源干预方案后，2030 年人口加权的大气

PM2.5浓度仅会因为进一步的生活源干预方案而减少 3%~4%。图 8-3显示了基线情景下大气

PM2.5 浓度的空间分布和生活源干预路径方案带来的效益。从空间分布上来看，大气 PM2.5

浓度下降较明显的区域与基线方案下较高的浓度分布是一致的，这意味着浓度较高的地区

将从缓解政策中受益更多。 

  
图 8-3  2030 年基线方案（A）的大气 PM2.5浓度以及 S-e（完全使用电力替代）和 S-基线

（B）的差异。 

生活源干预政策将从燃料模式的变化中获得更大的收益，而且不同方案之间的室内

PM2.5 浓度差异将比室外 PM2.5 浓度差异更大。2030 年，室内 PM2.5 平均浓度在三种清洁燃

料方案之间差异不大，为 25 µg/m3；生物质颗粒方案为 39 µg/m3；而清洁煤方案最高，为

43 µg/m3。尽管清洁煤替代情景的室内 PM2.5浓度比清洁燃料方案高约 65%，但基线情景中

相对严重的室内空气污染情况使得所有生活源干预路径方案均带来显著效益，且不同方案

带来的下降之间差异较小（与 2030 年的基线相比下降 40%~60%）。由于 80%以上的时间活

动是在室内，人群加权暴露浓度与室内 PM2.5浓度的变化趋势类似：清洁燃料情景下平均为

25 µg/m3，而固体燃料情景下平均为 35 µg/m3。与之前章节类似，生活源干预方案的健康效

益被定义为在该方案下 2030年预计的过早死亡与基线之间的差异。图 8-4展示了 2030年京

津冀农村地区五种生活源干预方案避免的过早死亡。因为去除固体燃料直接降低了室内浓

度，所以使用室内外加权暴露浓度计算健康效益时，健康影响的减少受居民燃料使用比例

的影响更大。三种清洁能源干预方案带来的健康效益最大且几乎相等，2030 年可避免

A B
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45,000 人过早死亡；而清洁煤替代方案和生物质颗粒替代方案则分别使得过早死亡人数相

较于基线下降 28,000 和 25,000 人。 

 

图 8-4  2030 年京津冀农村地区五种生活源干预方案避免的过早死亡。其中五种情景分别对

应：完全使用电力替代 S-e，完全使用天然气替代 S-g，使用电力与天然气相结合的替代方

案 S-eg，使用清洁煤与清洁炉灶 S-c，使用压缩生物质颗粒与高效气化炉 S-b。 

由于城市地区在2020年生活源的固体燃料已经几乎被清洁燃料替代，因此这些生活源

干预方案重点针对的是农村地区，但它们也会通过污染物的大气扩散而对城市地区产生一

些影响。为了比较生活源干预方案对室内的影响，本研究还计算了室外 PM2.5暴露浓度下的

人群健康负担。图 8-5 展示了 2030 年在基线情景下（A）下归因于 PM2.5的过早死亡空间分

布和五个生活源干预方案（B-F）的效益。如果在健康影响中只考虑大气 PM2.5 浓度，由于

大气传输作用，城市地区的健康效益将达到农村地区效益的 50%以上。以 S-c 为例，在

2030年，农村地区的生活源干预路径方案将避免 3200例过早死亡，而其对城市的影响可额

外避免 1800 例。然而，尽管纳入室内浓度是为了减轻对健康效益的低估，但农村生活源减

排方案在城市地区产生的健康效应也因此受到影响。这是因为如果考虑室内浓度变化，农

村的预计效益会增大，但室内暴露变化只发生在当地（即农村）而不会扩散到城市地区。

同样以 S-c 情景为例，避免城市过早死亡的比例将从 54%急剧下降到 5%。此外，除了对研

究区域内城市地区的农村影响外，气体和气溶胶的气象传输也会使得周边省份的环境空气

质量在一定程度上受益（Hu et al., 2015）。对于模拟的 PM2.5浓度，河南、山西、山东和辽

宁在所有周边省份中受益最大。如果只考虑环境效应，干预措施将在京津冀地区以外避免

1900 例过早死亡。与农村到城市的影响情况类似，由于燃料使用模式保持不变，考虑到

PM2.5的总暴露量，周边地区的健康效益也会显得不太明显。 
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图 8-5 2030 年在基线情景（A）下过早死亡率空间分布和五种生活源干预方案（B：完全

使用电力替代（S-e）；C：完全使用天然气替代（S-g）；D：使用电力与天然气相结合的替

代方案（S-eg）；E：使用清洁煤与清洁炉灶（S-c）；F：使用压缩生物质颗粒与高效气化炉

（S-b））避免的过早死亡率。 

8.1.3  潜在干预方案的成本效益分析  

成本分析包括投资成本和运营及维护成本。投资包括家庭取暖设备、电厂建设和电网

或天然气管道。总成本采用 4%的利率年化到 2030 年，并采用 2020 年的通货膨胀率统一以

人民币作为单位。2030 年生活源干预方案的年化增量成本见图 8-6。燃料成本在各种生活

源干预方案的年化增量成本中都将是一个重要部分，在 S-c 方案中比例最高（83%），在 S-

e 方案中最低（42%）。在计算中也考虑了燃料热效率提升带来的燃料用量变化导致的燃料

成本变化。除此之外，户用取暖设备的投资成本占 17%~53%，其中电取暖设备的成本要比

其它设备高一个数量级。总的来说，清洁燃料方案（S-e、S-g、S-eg）的预估成本远高于

固体燃料方案（S-c、S-b）。这不仅是由于电力和天然气的成本比清洁煤和生物质颗粒更加

昂贵，而且也是由于在清洁燃料方案中需要铺设额外的天然气管道和/或新建电力基础设施。 
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图 8-6 2030 年生活源干预政策方案的年化增量成本。其中五种情景分别对应：完全使用

电力替代 S-e，完全使用天然气替代 S-g，使用电力与天然气相结合的替代方案 S-eg，使用

清洁煤与清洁炉灶 S-c，使用压缩生物质颗粒与高效气化炉 S-b。 

为了显示不同情景下成本和健康效益之间的关系的差异，研究计算了每避免单位过早

死亡在 2030年的成本（图 8-7（A））。即使清洁燃料方案的健康效益比其它方案更高，但高

昂的成本仍会使其成为生活源干预方案中避免单位过早死亡的较为昂贵的方案。具体而言，

在全电力替代情景 S-e 中，避免单位过早死亡的成本最高，为 36.1 万元，而清洁煤替代方

案 S-c 和生物质颗粒替代方案 S-b 的成本最低，每避免一例过早死亡分别需要花费 4.6 万元

人民币和 2.9 万元人民币。为了比较效益和成本，本研究根据 Zhang 等人的方法（Zhang et 

al., 2016），采用了两个主要参数，即统计生命价值（VSL）和碳的社会成本（SCC），将健

康效益和二氧化碳减排作为协同效益来进行货币化。其中 VSL 代表个人对死亡风险边际减

少的支付意愿（WTP），SCC 代表了由于某一年二氧化碳排放量的增加而造成的货币化的

气候损害（Zhang et al., 2016）。图 8-7（B-D）显示了 2030 年每年货币化的健康效益、协同

效益和总效益。2030 年，清洁燃料方案的货币化健康效益为 575~614 亿元人民币，而固体

燃料 S-b 和 S-c 方案的货币化健康效益只有 332 亿和 375 亿元人民币。从碳减排的角度上来

看，因为生物质通常被认为是碳中性的（Azar et al., 2006），生物质颗粒方案 S-b 具有最显

著的二氧化碳减排效益，因此采用该种方案也最有利于达成碳中和的目标。值得注意的是，

S-eg 和 S-c 这两种方案甚至会增加二氧化碳的排放，因为碳中性生物质燃料被替代为天然

气和清洁煤这些非碳中性的能源。然而，当使用室内外人群加权暴露量来计算健康效益时，

2030 年货币化的二氧化碳减排带来的协同效益相对较小。即使对于具有最高二氧化碳减排
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量和最低健康效益的生物质颗粒情景，协同效益的比例仍然只有 4%。 

 

图 8-7 2030 年生活源干预政策情景下，每避免一个过早死亡的成本（A）和货币化的健康

效益（B）、协同效益（C）和总效益（D）。其中五种情景分别对应：完全使用电力替代 S-

e，完全使用天然气替代 S-g，使用电力与天然气相结合的替代方案 S-eg，使用清洁煤与清

洁炉灶 S-c，使用压缩生物质颗粒与高效气化炉 S-b。 

为了更好地理解总效益和总成本之间的关系，本研究把它们之间的比值作为效益比

（图 8-8）。尽管生物质颗粒的效益最低，但其效益比最高（2030 年为 47），使其成为当前

形势下该地区最可行的策略。清洁燃料方案在效益比方面表现不佳，因为投资成本相对较

高，特别是在人口密度低的山区；这是因为在山区安装电力或管道天然气供暖设施的成本

会随着陡峭的地形和/或分散的居住点而急剧增加。 
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图 8-8  2030 年五种生活源干预政策方案下的效益比。其中五种情景分别对应：完全使用

电力替代 S-e，完全使用天然气替代 S-g，使用电力与天然气相结合的替代方案 S-eg，使用

清洁煤与清洁炉灶 S-c，使用压缩生物质颗粒与高效气化炉 S-b。 

8.2  重点区域城市生活源燃煤控制分析 

煤炭作为中国国民生产中最重要的能源类型，燃煤的消费量在 2002-2012 年迅速增长，

同时随着农村生物质燃料使用比例的逐渐下降，燃煤在农村居民生活用能源中的占比（特

别是在北方地区取暖中的占比）逐渐增加，2014 年，燃煤源对中国一次 PM2.5 排放、PM2.5

暴露及其导致的过早死亡人数的相对贡献分别是 42.3%、47.3%和 46.1%，其环境效应同样

不可忽视。以 2014 年的中国人群 PM2.5暴露为控制目标，探讨重点区域的控制措施。 

从全国层面上看，2014 年，中国燃煤和非燃煤排放源的一次 PM2.5 排放量分别是 4.87 

Tg 和 6.65 Tg，如果将燃煤排放源或非燃煤排放源减排相同的比例，就全国平均 PM2.5暴露

的下降程度而言，效果也是相接近的。然而，中国幅员辽阔，除了城乡差异，不同地区的

产业布局、能源结构、不同生活用固体燃料的使用比例和燃煤性质之间都有差异，各地区

的实际空气污染情况之间也存在很大的差异，而各排放源对于不同地区 PM2.5暴露的相对贡

献也存在差异。例如，2014 年，北京、黑龙江和西藏的人均 PM2.5暴露分别高达 71.3 ± 13.0 

μg/m3、98.1 ± 62.7 μg/m3和 163 ± 54.5 μg/m3，而上海、广东和福建的人均 PM2.5暴露分别只

有 35.8 ± 9.48 μg/m3、37.2 ± 16.1 μg/m3和 27.3 ± 12.3 μg/m3，从 PM2.5暴露水平上看，南方

地区部分省市的人群 PM2.5 暴露水平已经接近或低于国家的室外 PM2.5 浓度标准，基本符合

要求，而北方地区大多数省市的人群 PM2.5暴露水平仍然非常高。因此，1:0.97 的燃煤排放
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源与非燃煤排放源的减排比例以及 58.3%和 56.5%的燃煤排放源与非燃煤排放的减排力度仅

为中国全国水平上的减排参考值，在实际的减排工作中，应当考虑全国各地的实际情况，

减排力度向空气污染更为严重的北方地区倾斜，同时根据各地区的具体情况（包括减排的

经济成本以及可执行性）制定具体的减排方案。 

2014 年，中国北方地区的 PM2.5 暴露整体上显著高于南方地区，主要由于北方地区在

寒冷的取暖季需要消耗大量固体燃料进行取暖，固体燃料燃烧排放出大量的一次 PM2.5和二

次 PM2.5前体物。然而，北方地区内部各省份（自治区、直辖市）之间的能源使用情况也存

在差异，根据各个省份的实际情况分别制定适合的减排方案，才能使减排工作起到更好的

效果。 

2014年，山西、内蒙古和新疆的人均 PM2.5暴露分别高达 99.6 ± 26.2 μg/m3、106 ± 44.6 

μg/m3 和 85.0 ± 39.8 μg/m3，由于山西、内蒙古和新疆煤炭储量较高，三省份农村人口中使

用燃煤取暖的比例分别为 64.4%、58.0%和 66.3%，燃煤源在三省份人均 PM2.5 暴露中的相

对贡献分别为 60.1%、60.2%和 59.7%。如果将山西、内蒙古和新疆的燃煤排放源全部减排，

三省份的人均 PM2.5暴露将分别下降至 46.5 μg/m3、48.2 μg/m3和 37.8 μg/m3，而如果将这三

个省份的非燃煤排放全部减排，燃煤排放不减排，三省份的人均 PM2.5暴露分别只能下降至

72.2 μg/m3、74.2 μg/m3和 60.0 μg/m3，效果远不如减排燃煤排放源，因此在山西、内蒙古和

新疆的减排工作中，应当重点减排燃煤排放源，使用燃气、集中供暖或电能等相对清洁的

能源代替居民生活用散煤，并推广使用清洁炉灶，同时也要推进电厂和工业燃煤源的减排

工作。 

2014 年，京津冀地区空气污染也非常严重，北京、天津和河北的城市人均 PM2.5 暴露

分别高达 71.6 ± 13.4 μg/m3、65.5 ± 13.8 μg/m3和 87.6 ± 11.3 μg/m3，其中燃煤源对京津冀地

区城市人均 PM2.5 暴露的相对贡献分别是 68.3%、59.5%和 78.0%。京津冀地区所处的地理

环境和气候条件使得不利于 PM2.5扩散的天气相对容易出现，除了生活用固体燃烧导致的室

内空气污染，不利扩散气候条件下的室外大气 PM2.5严重污染也是困扰该地区的环境问题。

与华北地区其它省份不同的是，京津冀地区的城市化率相对较高，居民生活用能源中固体

燃料的使用比例也相对较低，2014年，京津冀地区人均 PM2.5排放量为 4.27 kg/cap（其中北

京和天津两城市人均 PM2.5排放量仅为 2.25 kg/人），低于华北地区其它省份（山西、山东、

河南和内蒙古）的人均 PM2.5 排放量（5.24 kg/人）。研究表明，京津冀地区的大气 PM2.5 不

仅受到本地区污染物排放的影响，也会受到山西、山东、河南和内蒙古等“京津冀大气污
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染传输通道”省份排放的影响（Chang et al., 2019），因此，京津冀地区的空气污染治理，

不仅需要本地区污染物减排，而且需要整个华北地区共同减排。燃煤源是华北地区大气

PM2.5 污染的重要来源，其中居民使用散煤取暖被认为是华北地区取暖季爆发严重 PM2.5 污

染的原因之一（Liu et al., 2017）；另一方面，2014年京津冀地区的人均燃煤消耗量仅为 0.37 

吨/人，低于山西、山东、河南和内蒙古四省份的人均燃煤消耗量（2.28 吨/人）。因此，在

燃煤减排方面，京津冀地区的大气污染治理需要与整个华北地区联动，山西、山东、河南

和内蒙古等“京津冀大气污染传输通道”省份的燃煤排放源减排同样有助于缓解京津冀地

区的空气污染。 

与北方其它地区不同的是，由于人口密度低，PM2.5 及其它大气污染物的排放密度非

常低，且大气中天然沙尘含量较低，大部分区域为无常住居民的天然环境的青藏高原地区

的室外大气 PM2.5 浓度非常低，2014 年，青海和西藏的室外平均 PM2.5 浓度分别为 11.2 ± 

4.12 μg/m3和 7.58 ± 2.38 μg/m3，远低于全国平均水平（22.2 ± 15.8 μg/m3）。然而，青藏高原

地区的年均温很低，2014 年有 59.6%的时间需要取暖，而该地区的经济发展水平相对较低，

人均收入只有全国平均水平的 64.5%，因此当地居民大量使用固体燃料进行取暖和做饭，

造成严重的室内空气污染。与清洁的室外大气环境相比较，2014 年，青海省和西藏自治区

的平均室内 PM2.5浓度分别高达 174 ± 79.1 μg/m3和 214 ± 99.3 μg/m3，均是全国室内 PM2.5浓

度平均水平（84.7 ± 50.8 μg/m3）的两倍以上，而青海和西藏的农村室内 PM2.5 浓度分别高

达 254 ± 54.3 μg/m3和 283 ± 47.1 μg/m3，农村区域的室内 PM2.5污染相当严重。青藏高原地

区居民 PM2.5 暴露的主要来源是生物质燃料的燃烧，2014 年，生活生物质和生活燃煤源对

于青藏高原农村人均 PM2.5 暴露的相对贡献分别是 76.2%和 21.7%，而燃煤源对于青藏高原

城市人均 PM2.5 暴露的相对贡献是 91.1%。对于青藏高原地区，由于室外大气 PM2.5 浓度水

平非常低，减排措施应当重点针对室内生活用固体燃料；对于城市区域，应当推广使用集

中供暖，以降低燃煤取暖的大气污染物排放量和室内 PM2.5浓度水平。  

东北地区三省（黑龙江、吉林和辽宁）的情况与青藏高原地区相似，室外 PM2.5 浓度

水平很低而室内 PM2.5浓度水平较高，因为具有时间跨度长而寒冷的取暖季，居民大量使用

固体燃料进行取暖，其中有一半以上的农村家庭使用生物质燃料进行取暖。不同之处在于，

东北地区城乡居民的 PM2.5 暴露水平之间的差异较大，2014 年，黑龙江、吉林和辽宁省的

城市人均 PM2.5暴露分别是 54.4 ± 9.41 μg/m3、42.7 ± 8.37 μg/m3和 34.0 ± 9.29 μg/m3，而三

省份农村人均 PM2.5暴露分别是 155 ± 52.6 μg/m3、154 ± 37.3 μg/m3和 135 ± 34.7 μg/m3。因
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此，东北三省的减排工作应将重点放在农村区域的生活用固体燃料上，尝试将燃煤取暖和

清洁炉灶推广于农村居民取暖。 

中国南方地区的空气污染情况与北方地区不同，南方地区的居民 PM2.5 暴露水平相对

较低，由于没有寒冷而时间跨度长的取暖季，南方居民不需要使用大量固体燃料取暖，因

此南方地区的室外大气 PM2.5浓度年内波动较小。另一方面，由于年均温相对较高，有利于

二次气溶胶的生成（Liu et al., 2017），南方地区的大气 PM2.5中的二次组分占比较高，2014

年，湖北、湖南、江西、广东和广西五省份的平均室外大气二次 PM2.5浓度是 10.2 μg/m3，

占大气 PM2.5总量的 39.6%，均显著高于全国平均值（3.58 μg/m3和 16.1%）。对于南方地区

来说，在进行燃煤排放源减排时，应在继续推行生活用能源的清洁化的同时，继续在电厂

和工业部门推广使用脱硫和脱硝技术，降低电厂和工业燃煤的 SO2和 NOx排放量。 

综上所述，关注生活能源是保护居民健康的重要一环。进一步推进生活能源转型，例

如推广清洁取暖和清洁做饭的意义重大。此外，推广节能措施和开发高效技术也是减少生

活源污染物排放及其健康影响的重要举措。生活能源转型涉及广大居民的日常生活，关系

到人们的健康福祉。推广清洁高效的生活能源是改善大气环境质量、预防呼吸系统疾病的

有效手段。如本研究所示，不同地区的经济社会条件各异，居民的生活习惯和需求也不尽

相同，导致生活能源结构、污染物排放和驱动因素具有明显的区域差异性。如何根据区域

差异性，制定切实可行的生活能源政策组合，是我国在解决生活源污染和公共卫生问题上

需要考虑的重要因素。 

9.  政策与建议 

为减少民用固体燃料使用的排放，从 2017 年到 2021 年，中国政府在华北地区（包括

北京、天津和周边 26 个直辖市）共 1390 万个农村家庭中实施了清洁取暖规划（以电力或

天然气取代煤炭）。研究表明该运动取得的减排效应明显，在总能耗减少 1.1％的同时，

PM2.5 的排放和人群暴露分别减少了 20% 和 36%，使得该地区相应人群健康损害同时呈现

下降趋势，因 PM2.5 暴露导致的过早死亡人数减少了 32%（Meng et al., 2019; Meng et al., 

2023）。同时，该运动所取得的效益和成本具有较大的空间异质性。农村居民所取得的健康

效益较低，清洁取暖的成本较高，因此边际成本效益明显降低。华北平原地区的社会经济

发展速度比国内许多其他地区更快，推行清洁取暖运动具有足够的经济条件。然而，在推

广至更广泛区域时，还需要根据经济和实地情况进行更多的考虑。例如，较不发达地区由
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于收入有限，其倾向于选择具有较低初始投资但总成本较高的天然气，而非电力。这要求

我们必须探索其他替代方案，以实现健康和气候的双重效益。针对较不发达地区进行有针

对性的投资和补贴，并推广电力和其他成本较低的替代方案。 

值得注意的是，这些地区的居民通常居住在通风和隔热条件较差的房屋中，这种居住

条件很可能显著地提高不同类型清洁供暖的燃料消耗、排放、健康负担和成本。因此，推

广进一步的清洁供暖政策还应考虑房屋改造的潜在效益，特别是在改善隔热和通风条件方

面。除了电力和天然气选项外，进行清洁炉具的升级以及提高清洁煤和生物质燃料颗粒的

应用，可增强在人口较少的山区地区的效益。当前清洁供暖干预措施可尝试以实现改善空

气质量、减少健康影响和减少不公平的多重发展目标，通过省、市、县等各级政府在更小

区域，如家庭层面上提供差异化的财政支持，推动实施有针对性的清洁能源政策。 

对于不同清洁取暖的具体设备类型及性能的讨论可以进一步细化成本效益的探讨，为

相关政策提供更有力的科学支撑。对于集中供暖的居民来说，尽管集中供暖的主要排放不

发生在居民户内，但对总体空气污染和碳排放的贡献仍然不容忽视，因此对集中供暖供热

方式的分析也是可以进一步拓展和深入研究的重点。此外，尽管南方城市由于普遍冬季温

度高，没有施行大规模统一的集中供暖，但是许多地区仍然有不可忽视的供暖需求。因此

对于南方居民的取暖方式的干预和分析也可以进一步降低中国生活源对环境及健康的危害。 

相比之下，清洁炊事行动尚未提上议程，目前还完全是居民自发的行为。目前我国民

用的煤炭和生物质等固体燃料，除了取暖外，大部分用于居民炊事。在推行清洁取暖的地

区，固体燃料的转型在一定程度上会带动清洁炊事。在非取暖地区，目前没有任何系统的

针对炊事能源清洁化的干预措施。在过去二三十年，城乡居民做饭能源向清洁化方向过渡

是社会经济发展驱动的自发过程。尽管炊事使用的能源正在迅速向清洁燃料和电力过渡，

据估计，到 2021 年，全国只有 14%的农村家庭将使用固体燃料进行做饭，但对于中国农村

庞大的人口基数来说，固体燃料使用人群仍将近 1 亿人。仅使用固体燃料进行炊事活动也

会导致严重的室内空气污染和大量暴露（Zhang et al., 2007; Duan et al., 2014）。 

除了自发能源转型之外，政府还可以采取一系列干预措施，例如在一定限度的补贴下

推广电炉以加快这一进程。如果有政府的鼓励和政策的支持，清洁炊事能源转型将以更快

的速度惠及更多的群众。事实上，由于单一家庭炊事能耗远低于取暖，清洁炊事成本大大

低于清洁取暖。炊事能源清洁化对于居民行为习惯的改变和影响也远小于清洁取暖，清洁

炊事也相对容易推进。如果可以开展相关的干预行动来替代固体燃料的炊事使用，那么这

种室内空气污染的主要来源也可以逐渐消除。 
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部门和地区之间的合作将带来更多的好处，这也鼓励政策制定者实施更多的综合生活

源干预路径方案，而不是一次只针对一个部门。考虑到气溶胶的气象传输，清洁燃料替代

行动使得周边地区空气质量也会有不同幅度的改善。同时，不同省份甚至区县的投资和燃

料成本差异显著，这意味着联防联控可以带来更高的单位成本的总效益，值得进行进一步

的研究。由于不同区域之间主要空气污染物的来源分配不同，因此不同区域的决策者应该

根据可获得性、经济可行性以及可持续性来制定更有效的空气质量改善目标。在政策制定

层面，决策者不仅要关注空气质量目标的直接效益，还要关注相关的协同效益和各种措施

的副作用，如能源安全、燃料节约、温室气体减排、室内空气质量的影响，以及该地区的

可承受性。 
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