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摘要 利用行业经济活动数据、1 580 个地面监测站和 6 套卫星反演数据，分析了我国

新冠肺炎疫情期间人为碳排放和主要大气污染物的变化。与 2019 年第一季度相比，

2020 年同期我国碳排放降低 9. 8%，其中交通部门降幅最大达到 43. 4%。与 2019 年

2—3 月相比，疫情期间全国地表臭氧浓度同比升高 1. 9 nL /L ( 5%) ，其中华北平原以降

低为主，东南部地区以上升为主。PM2. 5浓度同比下降 12. 6 μg·m－3( 24. 9%) ，其中长

三角降幅最大。二氧化氮( NO2 ) 的地面浓度和对流层柱浓度在京津冀、珠三角和长三

角都降低 20% ～ 30%，体现了高低层的一致性。地面一氧化碳 ( CO ) 浓度同比降低

17%，而对流层 CO 柱浓度升高 2. 5%，可能原因是境外生物质燃烧输送提升了我国南

方高层大气的 CO 浓度。中东部地区气溶胶光学厚度显著降低，导致地表晴空短波辐

射同比升高 11. 6 W·m－2( 9. 6%) 。
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为阻断新冠肺炎疫情的蔓延，我国政府采取了

迅速而彻底的防控措施。自 2020 年 1 月 23 日起，

疫情最严重的湖北地区“封城”。随后几天内，全国

多个省市陆续启动重大突发公共卫生事件一级响

应，采取的措施包括: 严格交通管制，限制居民外出，

停止集市集会，停工停业停课等。在上述措施的管

控下，疫情于 3 月底显著缓解 ( 国家卫健委官网数

据，http: / /www ． nhc． gov． cn / ) ，全国大部分地区陆

续实现复工复产 ( 国办发［2020］6 号文) 。在这场

史无前例的突发事件中，我国工业生产和居民生活

都有重大调整，人为活动及其排放出现大幅波动，导

致大气污染物浓度的显著变化。本文将对疫情期间

我国不同行业 /部门活动情况和主要大气污染物的

浓度进行分析，通过与历年同期数据的对比，以期获

得人为碳排放及空气质量对疫情的响应特征和定量

结果。

1 资料和方法

利用行业统计数据来估算碳排放变化。电力部

门的排放核算由发电量 IAD与相应排放因子 IEF计算

得出:

E= IAD ×IEF。 ( 1)
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其中: 2019 年和 2020 年月度 IAD 数据来源于国家统

计局( http: / /www ．stats． gov． cn) 。为了排除春节的

影响，国家统计局每年只公布 1—2 月的累计值，不

公布 1 月和 2 月的当期值。
EF 根据以下公式计算 ( Liu et al．，2012) :

IEF =
E
G
。 ( 2)

式中: IEF为电力排放因子; E 为二氧化碳排放量; G
为全年发电量。其中排放量 E 可进一步分解为:

E =∑
i
IADi × IEFi。 ( 3)

式中: IADi为电力部门消耗的燃料类型 i 的消费量，

包括 20 种燃料类型; IEFi 为燃料类型 i 的排放因子

( Liu et al．，2015; 刘竹等，2018) 。由于统计数据的

公布有滞后性，本研究基于 2017 年能源平衡表中的

全年发电量和燃料消费量进行核算 ( 国家统计局，

2019) ，并假设 2017—2020 年的排放因子保持不变。
排放因子在不同年份间有 10%左右的差异 ( 刘竹

等，2018) ，在不确定性中予以考虑。
2019 年交通、工业、居民消费和其他部门排放

量，通过与 2019 年电力部门排放量的比例关系计算

得出。本研究中，各部门排放占比来源于国际能源

署 ( IEA ) 部 门 排 放 数 据 ( International Energy
Agency，2019) 。部门经合并为电力、工业、交通、居
民消 费 和 其 他 部 门，其 排 放 分 别 占 比 49. 41%、
33. 16%、9. 55%、5. 78%和 2. 10%。2020 年除电力

外的部门排放量，根据 2020 年各部门的同比增速推

算得出。其中，工业部门增速依据国家统计局公布

的第一季度工业增加值估算; 交通部门增速根据百

度地图迁徙规模指数同比变化率计算得出; 居民消

费和其他部门因数据暂缺，假设其不变。在不确定

性中考虑由于默认的居民消费和其他部门的排放数

据造成的排放误差。在综合考虑活动数据、排放因

子假设 和 部 分 部 门 缺 少 后 碳 排 放 总 的 不 确 定 性

( 90%置信区间) 约为 20%。
在大气污染方面，综合使用地面监测和卫星遥

感数据。地面数据采用生态环境部 1 580 个站点

2015 年 1 月—2020 年 3 月的逐小时大气污染监测

数据( http: / /www ．mee． gov． cn) 。大气成分的种类

包括地表臭氧 ( O3 ) 、细颗粒物 ( PM2. 5 ) 、二氧化硫

( SO2 ) 、二氧化氮 ( NO2 ) 和一氧化碳 ( CO ) 。其中

O3 浓度用 8 h 滑动平均的日最大值表征，其他污染

物浓度用日均值表征。对站点数据质量进行控制，

一天内超过 12 个时次无数据的定义为缺测，任意一

个月内有不少于 5 d 缺测的站点被剔除。最终，分

别有 1 025 和 1 027 个站点用于 O3 和 PM2. 5的分析。
遥感数据包括:

1) 两套卫星反演的月平均对流层 NO2 垂直柱

浓度，分 别 来 自 OMI 和 GOME-2 的 3 级 产 品

( http: / /www ． temis． nl ) 。时 间 从 2016 年 1 月—
2020 年 3 月，水平分辨率分别为 0. 125° × 0. 125°、
0. 25°×0. 25°。

2) 2020 年 2—3 月的 TROPOMI 对流层 CO 垂

直柱 浓 度 数 据 ( http: / /www ． tropomi． eu ) 用 来 与

2019 年 2—3 月 数 据 对 比，水 平 分 辨 率 为 0. 5°
×0. 5°。

3) 两套气溶胶光学厚度( AOD) 数据，其一为美

国 TERRA 太阳同步卫星上搭载的中分辨率成像光

谱仪 ( MODIS ) 月 平 均 反 演 产 品 ( https: / /modis．
gsfc．nasa．gov ) ，水平分辨率 1°×1°，时间从 2015 年 1
月—2020 年 3 月。另一个是日本葵花 8 静止卫星

的反 演 产 品 ( Kikuchi et al．，2018; Shang et al．，
2019) ，水平分辨率 10 km，时间从 2016 年 1 月—
2020 年 3 月，分辨率为 10 min。

4) 晴空地表短波辐射数据，来自日本葵花 8 静

止卫星 的 反 演 产 品。该 产 品 是 利 用 Letu et al．
( 2019) 和 Ma et al． ( 2020) 开发的葵花 8 高精度短

波辐射产品，结合 Shang et al． ( 2017) 云检测算法结

果，只保留无云像素的辐射值，从而剔除云对太阳辐

射的影响。
大气污染物的变化研究选择历年 2—3 月平均

结果进行对照分析。将 2020 年数据分别与预期值

( 多年线性外推得到) 和 2019 年同期值对比，获得

疫情期间大气成分浓度的定量变化。在比较时，重

点关注四大城市群，包括京津冀、长三角、珠三角和

四川盆地，分别计算全国平均和地区平均，获得空间

分布信息。需要注意的是，地表观测数据大部分集

中在我国东部和南部，因此全国站点平均主要反映

这两个地区的大气污染状况。

2 人为碳排放的变化

二氧化碳排放的来源按部门可划分为电力、交
通、工业、居民消费和其他等五个部门( 表 1) 。根据

分部门核算结果，2020 年电力部门 1—2 月排放量

为 6. 53 亿吨二氧化碳，同比下降 6. 5%; 3 月排放量

为 3. 51 亿吨二氧化碳，同比下降 3. 0%; 第一季度合

计排放 10. 04 亿吨二氧化碳，同比下降 5. 3%。2020
年第一季度交通部门排放同比下降 43. 4%，工业部
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表 1 2019 年和 2020 年的 1—3 月我国人为碳排放的对比

Table 1 Comparisons of anthropogenic carbon emissions in China during January-March between 2019 and 2020

来源

2019 年

1—2 月 /

亿吨二

氧化碳

2020 年

1—2 月 /

亿吨二

氧化碳

2020 年 1—2 月减排

减排量 /

亿吨二

氧化碳

减排

率 /%

2019 年

3 月 /

亿吨二

氧化碳

2020 年

3 月 /

亿吨二

氧化碳

2020 年 3 月减排

减排量 /

亿吨二

氧化碳

减排

率 /%

2019 第

一季度 /

亿吨二

氧化碳

2020 第

一季度 /

亿吨二

氧化碳

2020 年第一季度减排

减排量 /

亿吨二氧

化碳

减排

率 /%

电力 6. 98 6. 53 －0. 45 －6. 5 3. 62 3. 51 －0. 11 －3 10. 60 10. 04 －0. 56 －5. 3

交通 1. 35 0. 70 －0. 65 －48. 1 0. 70 0. 46 －0. 24 －34. 2 2. 05 1. 16 －0. 89 －43. 4

工业 4. 69 4. 05 －0. 63 －13. 5 2. 43 2. 40 －0. 03 －1. 1 7. 12 6. 46 －0. 66 －9. 3

居民消费 0. 82 0. 82 0 0 0. 42 0. 42 0 0 1. 24 1. 24 0 0

其他 0. 30 0. 30 0 0 0. 15 0. 15 0 0 0. 45 0. 45 0 0

总计 14. 13 12. 39 －1. 74 －12. 3 7. 33 6. 95 －0. 38 －5. 2 21. 46 19. 34 －2. 11 －9. 8

门排放同比下降 9. 3%。第一季度总减排 2. 1 亿吨

二氧化碳，同比下降 9. 8%。

3 地表大气污染物的变化

3. 1 地表 O3

我国 2—3 月平均地表 O3 浓度在 2015—2019

年间呈上升趋势 ( 图 1a ) 。基于此线性趋势得到

2020 年的预期 O3 浓度为 43. 5 nL /L，而实际 O3 浓

度与预期相比偏低 3. 3 nL /L ( 7. 6%) 。从空间分布

来看，全国 71%的地面站点显示地表 O3 偏低 ( 图

1c) ，其中京津冀地区平均偏低 5. 1 nL /L ( 13. 6%) ，

偏差最小的区域是四川盆地 ( 只有－0. 7%，图 2a) 。
通过对比单月的浓度发现，2 月 O3 与预期值相当

( +1. 4%，图 2b ) ，而 3 月 O3 显 著 低 于 预 期 值

( －13. 7%) 。其中 3 月，京津冀、珠三角和长三角地

区 O3 浓度分别偏低 16. 3%、26. 2%和 13. 1%。
尽管低于预期浓度，全国 66%的站点 O3 仍比

2019 年 同 期 升 高 ( 图 1e ) ，平 均 增 幅 1. 9 nL /L
( 5%) ，幅度最大的是珠三角( 13. 6%，图 2c) 。其中

2 月，全 国 平 均 浓 度 同 比 2019 年 升 高 5. 4 nL /L
( 16. 7%，图 2d) ，珠三角和长三角地区分别升高 9. 2
nL /L ( 31. 7%) 和 6. 7 nL /L ( 20. 3%) 。相 比 2019
年，京津冀地区 2020 年 O3 浓度在 2 月升高 5. 9%而

3 月降低 7%，导致该地区 2—3 月的平均浓度与

2019 年几乎持平 ( 图 2c) 。总而言之，疫情期间地

表 O3 浓度变化呈现出较大的时空差异。空间上，

华北平原地区以降低为主，而东南部地区以上升为

主; 时间上，2 月和 3 月的 O3 浓度也呈现出量级或

符号上的差异。

3. 2 地表 PM2. 5和 PM10

《大气污染防治行动计划》颁布实施以来，我国

PM2. 5浓度在 2015—2019 年间逐年下降( 图 1b) ，预

期 2020 年 2—3 月的平均 PM2. 5浓度是 49 μg·m－3。
与预期值相比，疫情影响下 PM2. 5浓度平均偏低 11. 1
μg·m－3( 22. 6%) ，全国 82%的站点显示 PM2. 5 浓度

低于预期( 图 1d) 。长三角、京津冀和珠三角地区平

均 PM2. 5 浓 度 比 预 期 分 别 偏 低 16. 7 μg · m－3

( 34. 3%) 、14. 6 μg·m－3 ( 22. 5%) 和 5. 7 μg·m－3

( 21%) 。对比发现，2 月和 3 月全国平均 PM2. 5浓度

均比当月预期值偏低 23%，区域上的变化趋势在这

两个月也基本相当。PM10呈现出与 PM2. 5一致的变

化趋势，而且降幅在大多数地区要比 PM2. 5稍强( 长

三角除外，图 2) 。
与 2019 年同期相比，全国 88%的站点 PM2. 5浓

度在疫情期间下降( 图 1f ) ，对应全国平均浓度降低

12. 6 μg·m－3( 24. 9%) 。其中，降幅最大的地区仍

为长三角，达到 20. 1 μg·m－3 ( 38. 5%) ; 而四川盆

地的降幅最小，为 5. 2 μg·m－3 ( 10. 8%) 。对比发

现，2 月和 3 月的同比降幅相当，体现了 PM2. 5 浓度

变化的时间连续性。PM10与 PM2. 5的浓度变化在时

空上基本一致。总而言之，疫情期间 PM2. 5 浓度变

化有较好的时间连续性，而在空间上存在一定差异，

长三角地区降幅最大，四川盆地降幅较小。值得注

意的是，西南和西北地区 PM2. 5 浓度在疫情期间比

2019 年同期显著升高( 图 1f ) 。
3. 3 其他气态污染物

与 2019 年同期相比，主要的气态污染物均大幅

降低。从全国平均来看，地表 SO2 降低 2. 5 μg·m－3

( 19. 9%) ，NO2 降低 8. 0 μg·m－3( 26. 5%) ，CO 降
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图 1 疫情期间我国地表臭氧 ( O3 ) 和细颗粒物( PM2. 5 ) 浓度的变化: ( a，b) 2015—2020 年逐年平均 2—3 月的 O3 ( a) 和

PM2. 5( b) 变化( 黑线是实际观测; 2020 年红点是根据 2015—2019 年 2—3 月浓度的线性外推结果; 误差条代表不同站

点平均浓度的范围) ; ( c) 2020 年实际 O3 相对于 2015—2019 年同期线性外推的预期 O3 的变化; ( d) 2020 年实际

PM2. 5相对于 2015—2019 年同期线性外推的预期的 PM2. 5 变化; ( e) 2020 年实际 O3 与 2019 年同期的对比; ( f ) 2020

年实际 PM2. 5与 2019 年同期的对比( 浓度增加( Npos) 和减少( Nneg) 的站点数显示在图中)

Fig．1 Changes of surface ozone ( O3 ) and particulate matters smaller than 2. 5 μm ( PM2. 5 ) during epidemic in China．The na-

tional February-March average ( black points) concentrations during 2015—2020 are shown in ( a，b) with errorbars indi-
cating spatial ranges．The red points are the expected ( EXP) values in 2020 extrapolated from 2015—2019 linear trends．
Differences between 2020 observations and 2020 EXP are shown in ( c，d) ．Differences between observations of 2020 and
2019 are shown in ( e，f) ．The numbers of sites showing positive ( Npos) and negative ( Nneg ) changes are denoted on
each panel

低 155 μg·m－3( 17. 1%) 。其中，NO2 的变化在空

间上比较均匀，四个主要城市群的降幅在 22% ～
28%。CO 的最大降幅 ( 24%) 出现在珠三角地区，

而 SO2 的最大降幅 ( 30%) 在京津冀地区 ( 图 2 ) 。
这种降幅的空间格局在 2 月和 3 月基本一致。

与预期浓度相比，疫情期间 CO 的降幅缩小，全

国平均偏低 77. 5 μg·m－3( 9. 4%) ，局地最大降幅

出现在长三角地区( 15. 8%) 。相反，NO2 的降幅扩

大，全国平均偏低 9. 7 μg·m－3( 30. 4%) ，四个主要

城市群的降幅为 27%～35%。尽管 SO2 低于去年同

期水平，其浓度仍然比预期值 偏 高 1. 7 μg·m－3

( 20%) 。在京津冀地区，SO2 浓度从 2015 年的 53
μg·m－3快速降低至 2019 年的 15 μg·m－3，对应
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图 2 疫情期间不同大气污染物的实际浓度与预期相比 ( a、b) 以及与 2019 年同期的百分比变化 ( c、d) : ( a，c) 2—3 月;

( b，d) 2 月( a，b 中 SO2 的变化对应右侧坐标轴)

Fig．2 Relative changes of multiple air pollutants during epidemic relative to ( a，b) 2020 EXP and ( c，d) 2019 observations:
( a，c) February-March; ( b，d) February( Changes of SO2 are corresponding to right axes)

2020 年预期浓度为 4. 8μg·m－3。而观测浓度 10. 1
μg·m－3相比预期值偏高 110%，表明该地区出现了

超过预期的较强 SO2 排放活动。在四川盆地和长

三角地区，实际浓度分别比预期浓度偏高 28%和

18%( 图 2a) ，表明 SO2 的减排趋势在大部分地区有

所削弱。

4 卫星反演大气成分的变化

4. 1 对流层 NO2 柱浓度

从全国平均来看，2020 年预期 NO2 柱浓度与

2019 年同期基本持平 ( 图 3a、b) 。与同期数据相

比，平均 NO2 柱浓度在疫情期间下降 18% ～ 21%。
OMI 显示 NO2 在长三角、珠三角和京津冀分别降低

28. 8%、26. 6%和 21. 7%( 图 3e) 。尽管 GOME-2 显

示更强的 NO2 降低量，其相对变化与 OMI 相当，在

上述地区分别降低 26. 7%、31. 1%和 25% ( 图 3f ) 。
这些变化与地表观测的 NO2 降幅非常一致( 图 2) 。
值得注意的是，长江以南地区 NO2 的变化量总体较

小，最大降幅出现在广州及其周边地区。在四川盆

地，两套卫星数据的 NO2 降幅都有限，局地甚至出

现升高的趋势，这与地基观测结果不一致( 图 2) ，可

能与卫星反演的不确定性有关。
4. 2 对流层 CO 柱浓度

与 NO2 变化相反，疫情期间对流层 CO 的柱浓

度比 2019 年同期升高 2. 5%( 图 4) 。全国 CO 的变

化呈现南升北降的空间分布态势。降幅主要出现在

山西、山东、内蒙古等北方地区，京津冀地区 CO 柱

浓度同比降低 1. 4%。增幅主要出现在西南地区

( 包括广西、贵州和云南等省份) ，局地最大增加超

过 10 mmol·m－2。在长三角、珠三角和四川盆地，

CO 柱浓度分别同比升高 5. 3%、5. 2%和 4. 5%。而

地表 CO 浓度在上述地区均下降( 图 2) ，表明高层

有额外的 CO 输送。每年 2—4 月是南亚地区生物

质燃烧的高峰期 ( Streets et al．，2003) ，包含较高 CO
浓度的大气从我国西南地区进入，对当地的空气质

量造成影响( Cong et al．，2015) 。因此，疫情期间源

于南亚生物质燃烧的大气污染物可能比往年浓度更

高，输送更强。
4. 3 AOD 变化

AOD 表征整层气溶胶的柱浓度，而 PM2. 5 表征

近地面气溶胶的浓度，两者存在一定的联系但又不

完全相同( 图 5) 。此外，AOD 的覆盖范围比地表站
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图 3 疫情期间 OMI( a、c、e) 和 GOME-2( b、d、f) 反演的 NO2 柱浓度的变化: ( a，b) 2016—2020 逐年平均 2—3 月的 NO2 变

化( 黑线是实际观测; 2020 年红点根据 2016—2019 年 2—3 月 NO2 的线性外推结果; 误差条代表不同格点 NO2 的范

围) ; ( c，d) 2020 年 NO2 相对于预期的变化; ( e，f) 2020 年 NO2 相对于 2019 年同期的变化

Fig．3 Changes of column NO2 from OMI ( a，c，e ) and GOME-2 ( b，d，f ) during epidemic in China: ( a，b ) The national

February-March average( black points) NO2 during 2016—2020 with errorbars indicating spatial ranges．The red points are

the expected ( EXP) values in 2020 extrapolated from 2016—2019 linear trends．( c，d) differences between 2020 observa-
tions and 2020 EXP; ( e，f) differences between observations of 2020 and 2019

点更广，有更好的空间代表性。两套卫星产品显示

的 AOD 空间变化总体一致。无论与预期还是同期

相比，疫情期间 AOD 在西北、西南和东北地区均有

所升高( 图 5) 。这些地区 AOD 的主要来源是自然

或境外排放，例如西北地区的大气成分以沙尘气溶

胶为主( Zhang et al．，2003; Huang et al．，2010) ，西南

地区的大气成分在 2—3 月受到南亚地区生物质燃

烧的跨境输送影响( 图 4) 。因此，疫情期间自然或

境外排放较往年同期偏多。而在华北平原，疫情期

间 AOD 有显著降低。与 2020 年预期和 2019 年同

期相比，MODIS 的 AOD 在京津冀分别偏低 19. 6%

和 21%，在长三角分别偏低 15. 5%和 25. 6%; 葵花 8
的 AOD 在京津冀分别偏低 21. 6%和 17%，在长三

角分别偏低 34. 1%和 40. 6%。总而言之，卫星显示

AOD 在 华 北 平 原 和 长 江 流 域 显 著 降 低，与 地 表

PM2. 5浓度变化相对应( 图 1) 。
4. 4 晴空地表短波辐射

疫情期间，我国大部分地区晴空地表短波辐射

显著上升( 图 6) 。与 2020 年预期相比，全国平均辐

射增加 14. 5 W·m－2( 12. 2%) ，其中长三角、四川盆

地和京津冀的辐射分别偏高 39 W·m－2( 43. 6%) 、
13. 8 W·m－2 ( 15. 5%) 和 10. 9 W·m－2 ( 7. 6%) 。
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图 4 疫情期间 TROPOMI 反演的 CO 柱浓度相比 2019 年 2—3 月平均的变化

Fig．4 Changes of column CO from OMI during epidemic relative to February-March during 2019 in China

图 5 疫情期间 MODIS( a、c、e) 和葵花 8 号( b、d、f) 反演的气溶胶光学厚度( AOD) 的变化: ( a，b) 2016—2020 逐年平均 2—
3 月的 AOD 变化( 黑线是实际观测; 2020 年红点根据 2016—2019 年 2—3 月 AOD 的线性外推结果; 误差条代表不同

格点 NO2 的范围) ; ( c，d) 2020 年 AOD 相对于预期的变化; ( e，f) 2020 年 AOD 相对于 2019 年同期的变化

Fig．5 Changes of aerosol optical depth ( AOD) from MODIS ( a，c，e) and Himawari8 ( b，d，f) during epidemic in China: ( a，

b) The national February-March average ( black points) AOD during 2016—2020 with errorbars indicating spatial ranges．
The red points are the expected( EXP) values in 2020 extrapolated from 2016—2019 linear trends． ( c，d) differences be-
tween 2020 observations and 2020 EXP; ( e，f) differences between observations of 2020 and 2019
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图 6 疫情期间葵花 8 号反演的地表晴空辐射的变化: ( a) 2016—2020 逐年平均 2—3 月地表晴空变化( 黑线是实际观测;

2020 年红点根据 2016—2019 年 2—3 月地表晴空的线性外推结果; 误差条代表不同格点地表晴空辐射的范围) ;

( b) 2020 年地表晴空辐射相对于预期的变化; ( c) 2020 年地表晴空辐射相对于 2019 年同期的变化

Fig．6 Changes in clear-sky surface downward shortwave radiation( SW) from Himawari8 during epidemic in China: ( a) The na-
tional February-March average ( black points) SW during 2016—2020 with errorbars indicating spatial ranges． The red
points are the expected( EXP) values in 2020 extrapolated from 2016—2019 linear trends; ( b) Differences between 2020
observations and 2020 EXP; ( c) Differences between observations of 2020 and 2019

与 2019 年同期相比，全国平均增加 11. 6 W·m－2

( 9. 6%) ，上 述 地 区 的 辐 射 值 升 高 33. 4 W·m－2

( 35. 2%) ，11. 1 W·m－2 ( 12. 1%) 和 6. 8 W·m－2

( 4. 6%) 。由于晴空辐射产品已剔除云的影响，辐

射的变化主要由气溶胶消光效应所致。因此，疫情

期间 AOD 的减少( 图 5) ，导致晴空辐射的显著增加

( 图 6) 。需要注意的是，我国局部地区 AOD 和短波

辐射出现了同向变化，例如，四川盆地的 AOD 和辐

射均升高。这种偏差可能与卫星数据反演的不确定

性有 关。尽 管 如 此，我 国 中 东 部 地 区 一 致 显 示

“AOD 减少-辐射增加”，表明人为排放的降低促进

了辐射的升高，并可能进一步对局地的天气条件造

成反馈。

5 结论与讨论

系统分析了疫情期间我国人为碳排放和主要大

气污染物浓度的变化。相比 2019 年，我国碳排放在

2020 年第一季度降低 9. 8%，其中交通部门的排放

降幅最大。由于执行了较强的管控措施，在我国中

东部和南部等人口分布和工业活动较为密集的地

区，PM2. 5、PM10等颗粒物和 NO2、CO、SO2 等气态污

染物相比同期或预期均显著下降。而在西南和西北

地区，可能受境外生物质燃烧或本地自然源排放增

强的影响，局地污染物浓度同比上升。地表 O3 浓

度在华北平原地区以降低为主，而在长江以南地区

以上升为主，体现了 O3 浓度与局地排放变化的复

杂关系。卫星反演的 NO2 柱浓度变化与地表监测

数据有较好的一致性，而 CO 柱浓度的上升与地表

观测的下降趋势相反，体现了高层较强的污染物输

送影响。卫星反演的 AOD 在华北平原和长江流域

显著降低，导致我国中东部和南部地区晴空地表短

波辐射显著上升。
疫情期间严格的管控措施对交通部门的碳排放

有较大抑制作用，而该部门对总体碳排放的贡献只

有 10% 左 右。电 力 和 工 业 排 放 占 碳 排 放 总 量 的

80%以上，虽然在疫情期间这两个部门排放同比也

有显著下降，但降幅在 3 月变小。因此，在同等限制

条件下，全国碳减排比例小于 PM2. 5的降幅，这一方

面体现了碳排放和大气污染的行业贡献差异，另一

方面也反映了大气污染浓度变化的非线性。相比已

有的大气污染研究( Chen et al．，2020; Wang et al．，
2020) ，本文在时间上涵盖了整个疫情期间( 2020 年
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2—3月) ，在空间上分析了全国及主要城市群的变

化，并通过对比地表和卫星观测产品的异同，获得了

大气污染物的多维空间变化信息。在后续研究中，

我们将结合数值模式，解析疫情期间大气污染变化

的原因，量化人为排放减少和天气气候条件分别对

污染物变化的贡献。在此基础上，进一步研究大气

污染变化对天气气候的反馈影响，以及相应的环境、
生态和健康效应。
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We quantify the changes of anthropogenic carbon emissions and major air pollutants during the COVID-19
epidemic in China by analyzing data from economic sectors，1 580 surface monitoring sites，and 6 satellite retriev-
als．Compared to the first quarter of 2019，national carbon emissions decreased by 9. 8% in 2020 with the maxi-
mum reduction of 43. 4% in transportation sector．Compared to the average of February-March in 2019，surface o-
zone concentrations increased by 1. 9 nL /L ( 5%) during the epidemic on the country level，with major reductions
in North China Plain but enhancements in the Southeast．Surface PM 2. 5 concentrations decreased by 12. 6 μg·m－3

( 24. 9%) with the maximum reduction in Yangtze River Delta( YRD) ．For NO2，both the surface concentrations
and tropospheric column density showed consistent reductions of 20%—30% in Beijing-Tianjin-Hebei，Pearl
River Delta，and YRD．Surface CO concentrations declined by 17% while tropospheric column CO increased by
2. 5%，likely because the transportation of air pollutants from biomass burning outside China enhances CO density
at high levels in southern China．Aerosol optical depth significantly decreased in the middle and eastern China，

leading to an increased surface shortwave radiation by 11. 6 W·m－2( 9. 6%) ．
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