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摘要：基于 2019年我国民航飞行活动污染物排放清单,利用 CAMx模式计算分析了航空排放对我国大气环境的影响,并探讨了不同飞行阶段对地面污染物

浓度的贡献及其垂直分布特征.结果表明,2019年航空排放对我国地面PM2.5和O3年均浓度贡献分别为 0.045和 0.26µg/m3,且呈现出显著的区域性和季节性

差异.冬季航空排放对 PM2.5的影响高于夏季,而夏季较高的光化学反应效率则促进了 O3的生成.航空排放对地面 PM2.5浓度的影响主要集中在起降循环阶

段,而 O3主要来源于巡航阶段排放.航空排放对 PM2.5和 O3浓度贡献垂直分布呈现出显著的季节差异:夏季,华东、中南和西南地区浓度贡献占比在 5~9km

高度层出现峰值(PM2.5为 4.7%、O3为 10.6%),而冬季浓度贡献峰值则集中于 0~2km的低层(PM2.5为 6.9%、O3为 10.8%).相比之下,冬季新疆和西北地区污

染物浓度贡献峰值主要积聚在 1km以下的低层(PM2.5为 9.1%、O3为 5.9%),而夏季受沙尘影响,西北地区 PM2.5浓度贡献峰值出现在~4km高度层(8.1%). 
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Impact assessment of aviation emissions on China's atmospheric environment from a multidimensional perspective. MA 
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Abstract：Based on the civil aviation emission inventory for China in 2019, the impacts of aviation emissions on the atmospheric 

environment were quantified using the CAMx model. Furthermore, the contributions of various flight phases to ground-level 

pollutant concentrations and their vertical distribution characteristics were explored. The results showed that aviation emissions were 

found to contribute 0.045 and 0.26µg/m3 to the annual average ground-level PM2.5 and O3 concentrations in China in 2019, 

respectively, with significant regional and seasonal variations being exhibited. The impact of aviation emissions on PM2.5 was 

observed to be greater in winter than in summer, while the higher photochemical reaction efficiency in summer was found to 

facilitate the generation of O3. The influence of aviation emissions on ground-level PM2.5 concentrations was mainly concentrated 

during the landing and take-off cycles, whereas O3 formation was primarily attributed to emissions during the cruise phase. The 

vertical distribution of the contributions of aviation emissions to PM2.5 and O3 concentrations was observed to exhibit pronounced 

seasonal variations. In summer, the contribution ratios in East China, Central South, and Southwest regions were found to peak at the 

5~9km altitude layer (4.7% for PM2.5 and 10.6% for O3), whereas in winter, they were concentrated in the lower 0~2km layer (6.9% 

for PM2.5 and 10.8% for O3). In contrast, in regions such as Northwest China and Xinjiang, the peak contribution of aviation 

emissions to PM2.5 concentrations during winter was primarily concentrated in the lower altitude layer below 1km (9.1% for PM2.5 

and 5.9% for O3). However, in summer, influenced by dust storms, the peak contribution of PM2.5 concentration in the northwest 

region was observed at an altitude of approximately 4km (8.1%). 
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航空运输过程中会排放大量的氮氧化物(NOx)、

一氧化碳(CO)、二氧化硫(SO2)、碳氢化合物(HC)

和细颗粒物(PM2.5)等污染物,不仅加剧空气污染,还

会影响全球气候,进而对人体健康构成严重威胁
[1-3]

. 
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随着经济增长和全球化进程的加快,我国航空运输

需求持续增长,2019年民航运输量较 2000年增长了

近 10 倍
[4]

,其对大气环境的影响持续增加.航空排放

的局地特性和高度动态性,使其对机场及周边居民

健康的直接威胁更加显著 .长期暴露于高浓度的

PM2.5 和臭氧(O3)环境中可显著增加心血管和呼吸

系统疾病的发生风险,并与肺癌发病率和早逝风险

密切相关
[5-6]

. 

飞机污染物排放主要集中于两个阶段:起降循

环和巡航阶段.其中,起降阶段的飞行高度位于大气

边界层内,单位里程污染物排放量较高,对城市空气

质量和人体健康的危害更为显著,因此目前关于飞

机排放的研究主要是针对这一阶段
[7-10]

,而对于运

行时间长、排放占比高的巡航阶段,相关研究仍较

为薄弱
[11]

.然而,巡航阶段排放的污染物通过大气

传输和化学反应对地面空气质量产生间接影响,特

别是通过促进地面 O3以及 PM2.5的形成,导致空气

污染进一步加剧.这些污染物的产生对广域范围内

的人群健康会构成风险,尤其是在非机场区域,其影

响不容忽视
[12]

.然而,目前关于航空排放时空分布

规律的研究尚不够深入,限制了其环境影响评估的

有效性. 

目前用于评估航空排放对环境影响的方法主

要分为监测方法和扩散建模两种.监测方法通过测

量大气中污染物及组分浓度并进行统计分析,以估

算航空排放对大气环境的贡献
[13-18]

.扩散建模方法

则利用气象数据和数值模式,从水平和垂直方向模

拟污染物浓度变化,并将研究范围扩展至区域或全

球尺度,例如带扩展的综合空气质量模式(CAMx)
[19]

和区域多尺度空气质量模式(CMAQ)
[20]
等已广泛用

于航空排放的环境影响评估.尽管监测方法在数据

准确性方面具有优势,但其研究周期、空间覆盖范围

以及对复杂气象条件和飞行活动的适应性存在局

限性
[21]

.相比之下,扩散建模方法克服了这些不足,不

仅能够捕捉多种污染物之间的物理与化学协同效

应,还可评估单个机场的排放情况及其在不同分辨

率下的增量贡献,尤其在大尺度评估中表现优越.有

研究表明,CAMx 作为一种多尺度区域化学传输模

式,能够结合详细的排放清单和复杂的化学反应机

制,提供高时空分辨率的模拟结果,从而更加精确地

评估机场排放对区域大气环境的影响
[22]

. 

然而,当前关于中国航空排放及其环境影响的

研究仍存在诸多局限性.从研究范围来看,现有研究

多聚焦于单个机场或机场群,缺乏对全国范围内航

空排放环境效应的系统性评估.在航空排放估算方

面,现有研究多基于国际民航组织(ICAO)的标准排

放估算模式
[23]

,且未能全面覆盖巡航阶段的排放,导

致整体评估结果的准确性受到限制
[24]

.为了解决这

一问题,已有研究开发了全飞行阶段的高分辨率航

空排放清单,对京津冀、长三角和珠三角三大重点区

域的大气环境影响进行了综合评估,为区域尺度研

究提供了重要参考
[25]

.然而,不同地区在机场布局、

地形特征及气象条件等方面存在显著差异,使得航

空排放造成的环境效应具有显著的地域差异性.因

此,有必要进行精细化的环境影响评估,为制定科

学、有效的航空减排策略提供理论依据和数据支撑,

但目前此类研究仍较为匮乏. 

为填补上述研究空白,本研究基于 2019 年我

国航空排放清单,利用 CAMx 模式,在全面考虑巡

航阶段排放的基础上 ,量化航空排放对我国大气

环境的影响 .研究进一步探讨了不同飞行阶段排

放对污染物浓度的相对贡献及其在垂直高度上的

分布特征 ,以期为航空排放的科学评估提供系统

支持 ,并为政策制定者优化航空排放管理策略提

供科学依据. 

1  方法与数据 

1.1  模式设置 

本研究采用 WRFv4.0-CAMxv7.0 大气化学传

输模式对中国区域内的大气污染物进行模拟,采用

CAMx 模式的源追踪技术量化中国航空排放对

PM2.5和O3的浓度贡献.源追踪技术在计算化学转化

时采用了不同的计算源分配的方法,有效地避免了

非线性化学的影响,在量化排放源环境浓度贡献方

面具有较大优势
[26]

. 

模拟采用 Lambert投影坐标系,X和 Y方向中心

坐标分别为北纬 37°和东经 103°,两条真纬度分别为

北纬 30°和北纬 60°.采用单层网格模拟,网格水平分

辨率为 36km,网格数为 155×123,覆盖了中国 34 个

省、自治区、直辖市,模拟区域如图 1所示.WRF与

CAMx 的模拟域基本一致,只是四个边界各多了三

个网格.WRF和 CAMx的垂直分层一致,分为 30层,
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顶部气压为 100hPa,分别为 1.000, 0.995, 0.991, 

0.985, 0.980, 0.975, 0.970, 0.960, 0.954,0.941, 0.934, 

0.927, 0.920, 0.911, 0.893, 0.847, 0.801, 0.677,0.513, 

0.424, 0.367, 0.338, 0.311, 0.259, 0.235, 0.190, 

0.167,0.148, 0.130, 0.085, 0.000. 

模拟时段为 2019年 1月和 7月,分别代表冬季

和夏季.WRF 模式的初始输入数据来源于美国国家

环境预报中心(NCEP)的 FNL全球再分析资料(Final 

Operational Global Analysis data),水平分辨率为

1°×1°,时间间隔为 6h.CAMx模式的初始和边界场由

模式清洁大气廓线提供.Spin-up 时间设置为 7d,以

消除初始场的影响. 

 

图 1  本研究模拟区域 

Fig.1  Simulation domain in this study 

审图号:GS(2024)0650号 

表 1  模式参数设置 

Table 1  Model parameter settings 

模式 参数 参数设置 

 短波辐射 
Goddard shortwave 

Scheme 

WRF模式 长波辐射 RRTM Scheme 

 边界层参数化 
Yonsei University 

Scheme 

 积云参数化 Grell 3D ensemble 

 气相化学 CB05 

 液相化学 RADM-AQ 

 气溶胶模块 CF Scheme 

CAMx模式 气溶胶热力学平衡模式 ISORROPIA 

 干沉降参数化方案 WESELY89 

 水平平流方案 PPM 

 垂直扩散方案 标准 K理论 

 

本研究所用 CAMx 模式已在英国机场排放对

区域环境影响评估
[27]
、美国本土机场排放对环境影

响模拟
[28]
等多个研究中应用,通过详细的模拟验证

和效果评估,表明该系统能够较好地分析污染物排

放对大气环境的影响.WRF和 CAMx模式中主要的

参数化方案如表 1 所示,本研究采用的参数方案已

在多个研究中成功应用,模拟结果均表现出良好的

适用性和可靠性
[29-31]

. 

1.2  排放清单 

本研究人为源排放清单采用清华大学开发的

2019 年 中 国 多 尺 度 排 放 清 单 (MEIC)(http:// 

meicmodel.org.cn/),该清单包含电力、工业、民用、

道路交通和农业共 5 类排放源,污染物种类包括

SO2、NOx、CO、PM2.5、可吸入颗粒物(PM10)、氨

气(NH3)、挥发性有机物(VOCs)和二氧化碳(CO2).

清单空间分辨率为 0.25°×0.25°,时间分辨率为月.为

满足 CAMx模式模拟需求,本研究基于 2019年全球

人口数据 LandScan(30″×30″,https://landscan.ornl. 

gov/)、 2018 年中国土地利用现状遥感数据

(1km×1km,https://www.resdc.cn/)、2015年中国 GDP

空间分布公里网格数据 (1km×1km,https://www. 

resdc.cn/)和 2019 年全球路网数据 (https://www. 

openstreetmap.org/)等将MEIC清单降尺度分配得到

36km×36km 网格化清单,同时基于《城市大气污染

源排放清单编制技术手册》
[32]
附录 B-2排放时间分

配系数将月排放清单分配到小时. 

航空排放清单采用 Ma 等
[33]
基于航行资料和

2019 年全国所有机场逐日航班数据构建的高分辨

率航空排放清单.该清单污染物种类包括 NOx、CO、

HC、PM2.5、SO2和 CO2,根据不同飞行阶段 HC 和

VOCs 的对应关系将 HC 排放量转换成 VOCs 排放

量
[21]

.飞行阶段细分为起降循环各阶段(包括滑出、

起飞、爬升、进近、滑入)和巡航阶段,空间分辨率

为 36km,时间分辨率为 1h,能够精准刻画不同污染

物在时空维度上的分布特征(图 2 和图 3).如表 2 所

示,2019年估计的航空业的燃料消耗量为 2440万 t,

对应污染物的排放量分别为:NOx 34.99万 t、CO 5.82

万 t、VOCs 0.67万 t、PM2.5 0.32万 t、SO2 3.62万

t、CO2 8670万 t
[33]

.从图 2可以看出,我国航空排放

呈现显著的季节性差异,其中 1月和 7月均会出现排

放高峰,因此选择这两个月份作为典型时段进行扩

散模拟.值得注意的是,所有污染物在 7 月份的排放
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量反而高于 1 月份,这种反常现象主要源于航空运

输强度的周期性波动,暑运期间航班频次的大幅增

加和航线网络调整显著提升了航空活动水平,从而

增加了夏季污染物排放量. 

1.3  模式评估 

WRF 模式验证所使用的小时气象数据来源于

国家气候数据中心(NCDC)综合地表数据库(https: 

//www.ncdc.noaa.gov);用于验证 CAMx 模式的小时

污染物浓度数据来源于中国国家环境监测总站

(CNEMC)实时全国空气质量监测数据 (https:// 

www.cnemc.cn),两类数据集的详细介绍见 Miao 等

研究
[34]

.模拟域内共有 406个气象观测站和 1620个

空气质量自动监测站,站点位置分布如图 1所示. 

本研究采用平均偏差 (MB)、平均标准偏差

(MFB)和平均相对误差(MFE)等评价指标对主要气

象参数和污染物浓度模拟结果的可靠性进行评估

验证,具体评价指标定义详见 Zhang等
[35]

. 

表 2  2019年我国机场数量和航空运输各地区污染物排放 

Table 2  The number of airports and pollutant emissions from 

air transport in China by region in 2019 

区域
NOx 

(kt)[33]

CO 

(kt)[33]

VOCs

(kt)[33]

PM2.5 

(kt)[33] 

SO2 

(kt)[33] 

CO2 

(Mt)[33]

机场数

量(个)[39]

华北 52.55 8.18 0.81 0.46 5.31 12.72 36 

东北 14.72 2.66 0.26 0.14 1.57 3.75 27 

华东 110.78 17.97 1.76 1.00 11.36 27.22 44 

中南 97.96 15.88 1.55 0.89 10.05 24.06 37 

西南 45.12 8.39 0.87 0.43 4.86 11.64 50 

西北 24.01 4.34 0.44 0.23 2.56 6.14 24 

新疆 4.73 0.83 0.08 0.05 0.51 1.21 21 

合计 349.86 58.24 5.78 3.20 36.22 86.74 239 

 

 

图 2  2019年我国航空运输在各地区污染物排放量月变化 

Fig.2  Monthly trends of aviation pollutant emissions in China by region in 2019 
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图 3  2019年我国航空运输各飞行阶段污染物排放占比情况 

Fig.3  Proportions of pollutant emissions by flight phase in China's aviation sector in 2019 

本研究依据 Emery 等
[36]
和 Tesche 等

[37]
提出的

模拟可接受标准(2m处温度: MB≤±0.5K;2m处水汽

混合比:MB≤±1g/kg;10m处风向:MB≤±10°;10m处风

速: MB≤±0.5m/s),对主要气象要素的模拟效果进行

评估.针对主要污染物浓度模拟结果的评估,采用

Boylan 等
[38]
提出的标准(MB≤±60%且 MB≤75%)作

为模拟结果可接受范围的依据.此外,若多个观测站

点位于同一网格内,则计算这些站点的平均值,并与

该网格提取的模拟值进行对比. 

2  结果与讨论 

2.1  模拟结果评估 

表 3  模拟域内主要气象要素模拟性能统计 

Table 3  Performance statistics of meteorological predictions 

throughout the entire simulation domain 

气象要素 时间 观测值 模拟值 MB NMB NME 

1月 4.7 5.6 0.9 0.19 0.30 水汽混合

比(g/kg) 7月 14.2 13.9 -0.3 -0.02 0.12 

1月 6.9 7.5 0.6 5.40 13.95 
温度(℃) 

7月 24.9 24.2 -0.7 -0.99 15.72 

1月 203.8 204.4 1.8 0.009 0.32 
风向(°) 

7月 186.4 181.3 3.3 0.02 0.36 

1月 2.6 3.4 0.8 67.81 86.33 
风速(m/s) 

7月 2.6 3.3 0.7 60.10 81.84 

 

2.1.1  气象要素模拟结果评估  2019 年主要气象

要素在模拟域上的 WRF 模拟值与观测值对比统计

结果如表3所示.由表可知,WRF模式对空气湿度(本

研究中使用 2m处水汽混合比表征)和风向的模拟结

果较好,两者在模拟域内的 MB 分别为-0.3~0.9g/kg

和 1.8°~3.3°,总体均在可接受范围内(MB≤±1g/kg和

MB≤±10°).温度在冬季略有高估,在夏季略有低估,

其 MB(-0.7~0.6K)略高于可接受标准(MB≤±0.5K).

此外,两个季节中风速均出现高估现象,MB 高达

0.7~0.8m/s,均高于可接受标准(MB≤±0.5m/s),这与

以往研究结果一致,可能是由于WRF模式在模拟大

气运动时,对地形进行了平滑处理,忽略了次网格地

形的拖拽作用
[40-41]

. 

表 4  各地区 PM2.5和 O3浓度模拟偏差统计(%) 

Table 4  Statistics on the simulation deviations of PM2.5 and 

O3 concentrations in various regions(%) 

地区 污染物 时间 MFB MFE 

1月 -52.0 74.4 
PM2.5 

7月 21.4 61.5 

1月 -30.9 62.5 
华北 

O3 
7月 -17.3 58.1 

1月 -69.2 83.4 
PM2.5 

7月 53.3 68.3 

1月 -22.2 63.2 
东北 

O3 
7月 -21.2 64.6 

1月 -37.6 63.8 
PM2.5 

7月 13.2 64.2 

1月 -45.7 71.7 
华东 

O3 
7月 -12.4 63.1 

1月 -19.2 61.9 
PM2.5 

7月 5.9 70.4 

1月 -47.1 73.9 
中南 

O3 
7月 -36.3 70.1 

1月 -29.6 66.0 
PM2.5 

7月 4.3 66.4 

1月 -22.0 69.7 
西南 

O3 
7月 -64.6 79.9 

1月 -45.3 73.3 
PM2.5 

7月 -14.3 63.4 

1月 -28.6 63.4 
西北 

O3 
7月 -30.0 59.0 

1月 -61.1 78.0 
PM2.5 

7月 -103.3 105.9 

1月 -20.2 52.7 
新疆 

O3 
7月 3.6 40.2 

 

2.1.2  主要污染物浓度模拟结果评估  总体而言,
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除新疆、东北和西南地区外,其余地区的 PM2.5和 O3

浓度模拟结果均在可接受范围内 (MB≤±60%和

MB≤±75%)(表 4).其中 ,新疆地区冬季与夏季的

PM2.5 浓度均被显著低估,其 MFB 和 MFE 分别为

-103.3%~-61.1%和 78%~105.9%,这一偏差主要源

于两方面因素:一是基础数据的缺失导致该区域排

放清单具有较高不确定性
[42]

;二是 CAMx 模型对于

污染物二次转化过程的描述存在一定的不确定性,

而新疆地区复杂的气候、地形条件增加了模式模拟

的不确定性
[43]

.与此同时,冬季东北地区 PM2.5 浓度

模拟结果存在一定低估,其 MFB 和 MFE 分别为

-69.2%和 83.4%,这可能与对冬季供暖期排放源的

低估有关.此外,CAMx模对西南地区夏季 O3浓度模

拟存在低估现象,可能与前体物排放清单及模型中

化学机制的不确定性有关
[44]

.从不同季节各区域污

染物浓度模拟值与监测值的小时浓度变化来看(图

4),CAMx 模式在多数情况下能较好地再现 PM2.5和

O3浓度水平和变化趋势. 

 

图 4  各区域 PM2.5和 O3浓度监测值与模拟值时间序列对比 

Fig.4  The hourly variation of predicted and observed PM2.5 and O3 concentrations in various regions 

2.2  航空排放对地面 PM2.5和 O3浓度总体贡献 

基于中国行政区划范围内所有模拟网格结果

数据,评估航空排放对我国地面污染物浓度总体贡

献.结果表明,2019 年航空排放对我国地面 PM2.5的

年均浓度贡献为 0.045μg/m
3
(范围:0~0.17μg/m

3
),占

总 PM2.5 浓度的 0.18%(范围:0~2.5%).分季节来看,

冬季航空(图5(a))排放归因的PM2.5浓度贡献显著高

于夏季(图 5(b)),这种季节性差异主要与硝酸盐气溶

胶(如硝酸铵)的气-粒分配过程增强有关
[45]

.在低温

条件下,硝酸铵更易以颗粒态形式存在,从而会导致

PM2.5 浓度增加.值得注意的是,由于民航运输量更

高、机场密度更大,且冬季风向大多是偏北风,会导

致中部和东南部地区对地面 PM2.5的浓度贡献更大.

相比之下,夏季航空排放对地面 PM2.5的浓度贡献总

体较低,且空间分布更均匀.尽管北方地区航空活动

少于东部地区,但其对地面 PM2.5的浓度贡献反而更

大,可能与东部地区气温更高,NOx 的转化效率提升

有关.从年均分布(图 5(c))来看,中东部和南部地区因

机场密集和飞行活动频繁,航空排放对地面 PM2.5年

均浓度的贡献较高(0.1~0.2μg/m
3
),中国西部和北部

地区由于航空活动较少 ,对地面 PM2.5 浓度贡献

较 低. 

对于 O3来说,2019 年航空排放对我国地面 O3

的年均浓度贡献为 0.26μg/m
3
(范围:0~1.23μg/m

3
),占

总 O3浓度的 0.79%(范围:0~3.2%).图 5(d)和图 5(e)

分别展示了冬季和夏季航空排放归因的地面 O3 浓

度贡献的空间分布.与 PM2.5 不同,O3 的生成主要依

赖于复杂的光化学反应过程,其空间分布和季节变

化因此呈现显著差异.冬季低温和弱太阳辐射会抑

制光化学反应的效率,但南方沿海地区由于工业活

动密集、交通排放量大,叠加大气逆温导致的扩散较

慢,为O3的生成和积累提供了有利条件.夏季则因高
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温和强太阳辐射,光化学反应活跃,O3 浓度呈现出明

显不同的空间特征,高浓度区域从南方沿海向中东

部地区扩展,并在华中、华东形成大范围高值区.同

时,中东部地区的人口密集、工业活动频繁,使得 O3

的前体物(NOx 和 VOCs)排放量显著增加,进一步加

速了O3的生成.尽管南方沿海地区在 7月的O3浓度

仍然偏高,但由于扩散变快,其浓度峰值较冬季略低.

从年均浓度贡献分布(图 5(f))来看,航空排放对地面

O3的年均浓度贡献在华中、华东、华南区域形成高

值区,空间分布较 PM2.5更均匀,这与 O3的光化学生

成机制密切相关.因此,中东部地区因全年工业排放

和交通排放维持高水平,成为航空排放对 O3的年均

浓度贡献的突出区域.这种季节性分布差异反映了

O3生成过程对气象条件、排放强度以及区域传输的

高度敏感性,与 Zhang等
[46]
对东亚地区 O3污染的时

空变化规律相一致. 

 

图 5  2019年我国航空运输排放对地面 PM2.5和 O3的浓度贡献 

Fig.5  Contribution of aviation emissions to ground-level PM2.5 and O3 concentrations in China in 2019 

审图号:GS(2024)0650号 

表 5  与其他研究对比 

Table 5  Comparison with other studies 

区域 研究时段 飞行阶段
网格分 

辨率 

PM2.5 

(µg/m3) 

O3 

(µg/m3)

中国 

(本研究) 

2019年夏季 

2019年冬季 

2019年全年 

全航段 36km 

0.024 

0.048 

0.045 

1.45 

0.071 

0.26 

全球[12] 

北美[12] 

欧洲[12] 

东亚[12] 

2006年全年 全航段 

4°×5° 

36km 

40.5km 

50km 

0.0062 

0.009 

0.0182 

0.015 

0.28 

0.513 

0.466 

0.42 

全球[50] 
2001~2002年

15个月 
全航段 4°×5° 0.15 0.7 

全球[51] 
2006年夏季 

2006年冬季 
全航段 4°×5° - 

0.56 

1.4 

首都机场
[21] 

2015年夏季 

2015年冬季 

起降循环

阶段 
1km 

0.41 

1.15 
- 

中国[7] 2016年全年 
起降循环

阶段 
36km 0.033 - 

续表 5 

区域 研究时段 飞行阶段 
网格分 

辨率 

PM2.5 

(µg/m3)

O3 

(µg/m3)

京津冀

长三角

珠三角

(本研究)

2019年全年 全航段 36km 

0.036 

0.048 

0.059 

0.39 

0.49 

0.16 

京津冀[25]

长三角[25]

珠三角[25]

2019年全年 全航段 4km 

1.56 

1.05 

0.45 

6.04 

6.745 

5.04 

 

从区域尺度模拟结果来看(表 5),本研究针对京

津冀、长三角、珠三角等地区的浓度贡献低于 Zhang

等
[25]
的研究结果,差异主要来源于对京津冀地区排

放的低估 ,这可能归因于排放时空分配的不确定

性  

[47-49]
与模式空间分辨率的差异

[12]
.然而,从全球或

国家尺度模拟结果来看,本研究解析得到的航空排
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放对 PM2.5和 O3浓度贡献模拟结果与 Yim 等
[12]
、

Bo 等
[7]
的结果具有较好的一致性,但略低于 Barrett

等
[50]
的研究结果. 

2.3  不同飞行阶段航空排放对 PM2.5与 O3的浓度

贡献 

飞机完整的运行周期可以细分为 6个典型阶段,

分别是滑出、起飞、爬升、巡航、进近和滑入.不同

飞行阶段由于飞机发动机推力、运行高度等不同,

其排放因子、燃油流率差异显著,对 PM2.5与 O3的浓

度贡献有显著差异.分析不同飞行阶段航空排放对

不同地区污染物浓度贡献差异,有助于合理制定减

排措施,对航空排放进行精细化管控. 

 

图 6  2019年全年及代表月份我国航空运输排放对各地区 PM2.5和 O3浓度贡献中各飞行阶段占比 

Fig.6  Contribution of aviation emissions during various flight phases to PM2.5 and O3 concentrations in different regions of China 

throughout 2019 and representative months 

整体来看,各飞行阶段污染物排放对地面 PM2.5 年均浓度贡献呈现出显著的地域差异(图 6).分区域
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来看,华北地区滑入阶段贡献率(7.1%)显著高于其他

区域,这一现象主要归因于以下因素:作为全国航空

枢纽聚集区,华北地区的大型机场(如北京首都机场)

的跑道与航站楼之间距离较远,从而显著增加了滑行

路径的复杂度.而西北地区则展现出独特的排放结构

特征,其巡航阶段贡献占比高达38.8%(冬季达48.4%),

这主要与该区域空域广阔、航线密度较低的航空运

行特点密切相关.进一步分析表明,航空排放对地面

PM2.5 浓度的影响主要集中在起降循环阶段,而巡航

阶段由于排放高度较高(通常位于8~12km),其污染物

经大气垂直扩散后对近地面的直接影响相对有限.这

一结论与 ICAO 的排放影响评估指南(Doc 9889)
[52]

中关于不同飞行阶段污染传输效率的研究结果相一

致.冬季,北方地区航空排放 PM2.5的滑出阶段贡献率

显著高于其他区域(华北 22.3%,东北 19.5%),这一现

象主要受以下多因素协同作用影响:低温条件导致除

冰作业频率增加,单机滑出时间平均延长;同时,稳定

的大气边界层条件会抑制 PM2.5 扩散,加之冬季供暖

期人为排放源叠加,进一步增加了 PM2.5浓度累积.夏

季,新疆地区则呈现独特的区域特征:其巡航阶段贡

献率(13.6%)显著低于平均水平,主要源于该区域作

为边疆地区的航线结构特性,在新疆区域的国内航班

较少,主要执飞疆内支线航线,导致巡航阶段占比较

低.同时,强烈的热力对流有效抑制了高空 PM2.5的累

积 .新疆夏季高温条件显著提升了刹车磨损排放

PM2.5,加之旅游旺季航班量激增,共同导致起降循环

阶段贡献率异常升高(达 86.4%),其中滑入阶段占比

尤为突出(21.8%),较冬季增长 5.7倍. 

O3 作为典型的光化学二次污染物,其生成机制

与空间分布特征与 PM2.5存在显著差异.从年均浓度

贡献占比来看,O3 主要来源于巡航阶段排放,其贡献

率在西北地区高达 77.2%,其他地区普遍在 43.6%以

下(新疆地区除外).这一分布特征主要源于在巡航高

度有更强的紫外辐射条件,使得 NOx 光解反应速率

提升.中南和西南地区由于高温高湿的气候特征,使

得巡航排放对 O3生成的贡献更为突出.沿海地区则

因航班密集和经济活动频繁,各阶段 O3浓度贡献均

维持在较高水平.西北地区突出的巡航贡献(77.2%)

主要与远程航班跨区域有关.O3 浓度贡献的季节性

分布特征显示,冬季巡航阶段贡献普遍低于夏季(新

疆地区除外),这一现象主要受以下因素共同作用:在

冬季低温(日均温<0℃)和弱光照条件下,高空巡航

阶段排放的NOx和VOCs等前体物的光化学反应活

性显著降低.与此同时,冬季稳定的大气边界层条件

使得近地面排放的污染物滞留时间延长,促使滑出

与起飞阶段排放的前体物在较低空域通过累积效

应产生更高的 O3贡献(较夏季提升 15%~20%).这一

特征在华北地区尤为显著,其冬季滑出阶段 O3贡献

达 9.1%,较夏季(5.1%)提升 78.5%.夏季,新疆地区 O3

浓度贡献在爬升阶段显著增加(19.2%→37.9%),主

要受多重环境与运行因素共同驱动:旅游旺季导致

疆内支线航班密度增加;此外,天山山脉的热力环流

易形成显著的上升运动,推动前体物进入更高的高

度.相比之下,西北地区受青藏高原东侧下沉气流影

响,同时,高原背景大气中 VOCs 浓度极低,使得 NOx

向O3的转化效率降低,因而西北地区O3浓度贡献在

爬升阶段占比显著低于其他地区. 

2.4  航空排放对 PM2.5和 O3浓度贡献的垂直分布

特征 

由于航空排放具有独特的四维运行特性,分析

其环境效应的垂直分布特征至关重要.图 7 展示了

全航段航空排放对 PM2.5和O3浓度贡献的垂直分布

占比.研究表明,航空排放对不同垂直高度上 PM2.5

和 O3浓度贡献呈现出显著的季节性和区域性差异,

这些差异主要由航空排放的高度分布、气象条件以

及光化学反应效率共同决定. 

从季节性差异来看,夏季的 PM2.5和 O3浓度贡

献峰值主要集中于中高层(5~9km),在华东、中南和

西南三个地区尤为明显,PM2.5和O3浓度贡献峰值占

比分别高达 4.7%和 10.6%.冬季 PM2.5和 O3的浓度

贡献峰值主要集中在 0~2km的低层(PM2.5为 6.9%、

O3为 10.8%),其浓度随高度增加呈缓慢递减趋势,这

种分布特征归因于冬季逆温效应,以及巡航阶段排

放的污染物在高空累积,会抑制 PM2.5和 O3的垂直

扩散.同时,低温削弱了光化学反应活性,导致 O3 生

成受限.夏季污染物垂直分布则表现出更为复杂的

特征,在华东、中南和西南等航班密集区域,PM2.5浓

度垂直分布呈现双峰结构,在中高层(5~9km)贡献占

比显著提升.这一现象可能与多种因素有关:首先,航

空器巡航阶段的直接排放为高空提供了稳定的污

染来源;其次,夏季强对流天气和台风活动促进了污

染物的垂直输送;最后,高温条件下气态前体物向二
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次颗粒物的转化效率提高.对于夏季 O3的垂直分布

特征,其中高层浓度贡献的显著增加主要源于夏季

增强的太阳辐射促进了光化学反应,同时旺盛的对

流活动将地表排放的前体物输送至中高层(5~9km),

会形成明显的高值占比区. 

新疆和西北地区的垂直分布特征与其他区域

存在显著差异.受青藏高原和塔里木盆地等地形影

响,冬季新疆和西北地区的污染物浓度贡献主要积

聚在低层(<1km),其中 PM2.5和 O3浓度贡献峰值占

比分别高达9.1%和5.9%.夏季,两地区污染物浓度贡

献峰值高度略有升高(1~4km),尤其是西北地区受其

独特地理位置的影响,沙尘活动较为频繁,导致其

PM2.5 浓度贡献在~4km 高度层出现短期突增,其峰

值占比高达 8.1%.这种区域差异性凸显了我国大气

污染形成机制的复杂性,因此,在评估航空排放对大

气污染的影响时,应充分考虑区域特征、季节变化以

及气象和光化学过程的联合作用,以制定更具针对

性的污染控制策略. 

 

图 7  按区域和季节划分的全航段排放对 PM2.5和 O3垂直层浓度贡献占比 

Fig.7  Contribution of full-flight emissions to PM2.5 and O3 vertical layer concentrations by region and season 

3  结论 

3.1  2019 年我国航空排放对地面 PM2.5和 O3年均

浓度贡献分别为 0.045 和 0.26μg/m
3
,呈现出显著的

区域性和季节性差异.冬季航空排放对 PM2.5的影响

高于夏季,中部和东南部地区由于飞行活动频繁、机

场密集导致 PM2.5浓度贡献较高(0.1~0.2μg/m
3
).而对

于 O3,夏季的光化学反应效率更高,导致 O3 浓度贡

献更大,尤其是在东部和中部地区. 

3.2  飞行阶段来看,航空排放对地面 PM2.5 浓度贡
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献的影响主要集中在起降循环阶段,而巡航阶段由

于排放高度较高,其污染物经大气垂直扩散后对近

地面的直接影响相对有限.而地面 O3浓度贡献主要

来源于巡航阶段排放,特别在西北地区其浓度贡献

率高达 77.2%,其他地区最高约 43.6%(新疆地区除

外),显示出飞机在高空巡航阶段对地面O3浓度的显

著影响需要重点关注. 

3.3  航空排放对 PM2.5和 O3浓度贡献的垂直分布呈

现出显著的季节差异.在夏季,华东、中南和西南地区浓

度贡献占比在5~9km高度层达到峰值(PM2.5为4.7%,O3

为 10.6%),而冬季浓度贡献峰值则集中于 0~2km 的低

层(PM2.5为 6.9%,O3为 10.8%).相比之下,冬季新疆和西

北地区污染物浓度贡献主要积聚在低层(<1km),其中

PM2.5和 O3浓度贡献峰值占比分别高达 9.1%和 5.9%;

而在夏季,受沙尘影响,西北地区 PM2.5 浓度贡献在

~4km高度层出现短期突增(峰值占比高达 8.1%). 
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