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摘要 我国已经在大气污染治理方面取得了显著成效, 空气质量明显改善, 积累了先进的空气污染治理经验. 现阶

段, 我国应逐步开启对环境空气质量基准的研究. 本文详细介绍了国际上主要的三大类环境空气质量基准和标准

的制定原则与方法, 分别基于人体健康、植被暴露以及土壤/水体生态系统化学指标; 汇总比较了国际上较常采用

的一系列评价指标. 在此基础上, 对我国上述三方面的本土化基础研究进行综述, 分析了我国开展环境空气质量基

准研究的原则性路径, 包括工作初期和完善体系的预期架构, 指出工作初期制定基准的工作可以适当从简, 但在工

作基础逐渐丰富后, 应当逐步细化的工作原则. 此外, 本文还对国内外环境空气标准的制定策略中采纳基准的情况

进行了简要的比较和梳理,结合我国环境空气达标现状、管理体系和工作基础,面向“美丽中国”和“健康中国”的宏

伟目标, 提出在科学构建环境空气质量评估体系的过程中, 既要考虑我国本土人群健康与生态独特的安全红线, 又
要注意基准向标准转化过程可能带来的管理难点, 从而确保环境空气污染防治攻坚战稳步推进并取得胜利.
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工业革命以来, 环境空气污染已经对人类健康造

成了巨大的威胁, 世界上约91%的人口生活在空气污

染水平超过世界卫生组织(World Health Organization,
WHO)指导限值的地区. 据2021年WHO的最新数据, 每
年空气污染导致的全球过早死亡人数超过424万人, 由

于空气污染所导致的死亡率最高的国家一般是发展中

国家, 主要分布在东欧、中非以及东亚、南亚、中亚

等地区[1]. 国际公认且被绝大多数国家广泛列入法规

监管的6种环境空气常规污染物为二氧化硫(SO2)、二

氧化氮(NO2)、一氧化碳(CO)、颗粒物(particulate mat-

ter, PM, 包括PM2.5、PM10等)以及臭氧(O3). 为解析这6
种常规污染物对人体健康慢性/急性的影响, 世界范围

内开展了一系列研究 , 对SO2
[ 2 , 3 ]

、NO2
[ 2 , 4 ~ 6 ]

、

PM2.5
[6~13]

、PM10
[6,8,13~18]

、CO[19]以及O3
[2,5,6,10,20,21]的浓

度水平、毒性效应与特定疾病(如中风、心肌梗塞、心

肌衰弱等心血管疾病, 哮喘、肺阻塞、肺癌等呼吸系统

疾病)发病率、住院率、死亡率之间的相关性进行了细

致的研究. 为了减少世界上因空气污染暴露而导致早死

的人群数量, 基于空气污染物低于某个阈值时不会对人

体健康造成明显损害的原则, WHO在2005年发布的
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《空气质量导则》(Air Quality Guidelines, AQG)对SO2、

NO2、PM以及O3的指导值(AQG值)作出了明确的要求,
并为那些在短期内无法达到指导值的国家特别设定了

过渡期目标(interim target, IT)值用作阶段性空气质量

目标供其参考[22]. 2021年9月, 结合健康效应研究的前

沿动态, WHO发布了最新版的AQG, 对6项常规空气污

染物的指导值和IT值进行了一系列的修订, 其中大部

分修订都加严了污染物的最低限值[23].
除了对人体造成健康负担, 空气污染还会对生态

系统造成一定的影响[24,25]: 过度的空气污染会造成物

种密度与种群丰富度下降[26]; S和N沉降(酸沉降)会导

致严重的土壤和水体酸化与富营养化[27], 从而对陆生

和水生生态系统、生物多样性以及温室气体排放造成

负面影响[28]; 而O3的持续升高会对陆地生态系统的群

落组成造成影响, 特别是在O3浓度达到或超过潜在植

物毒性水平的地区, 生物多样性可能会面临较高的风

险[29]. 此外, 空气污染也会给经济发展和农业生产造成

一定的损失[30,31]: 经济发展方面, Zhang等人[32]估计

2013年我国由硫沉降造成的物质损失高达321.65亿人

民币, 占国内生产总值(gross domestic product, GDP)的
0.057%. 而根据Feng等人[33]的研究, 我国2015年O3导致

的总损失(包括健康损失折算)高达7692.1亿美元, 占当

年GDP的7%. 农业生产方面, Mills等人[34]指出, O3污染

使北半球小麦产量平均下降9.9%, 南半球减产6.2%, 相
当于全球粮食总损失约8.5×105 Tg. Zhao等人[35]则估计

我国三大经济作物因O3所导致的损失从2015年的240
亿美元猛增至2018年的450亿美元, 近乎增加了一倍,
年均损失达321亿美元. 因此, 无论是从人体健康、生

态效应还是经济发展的角度, 追求良好的环境空气质

量都是一个重要且迫切的课题.
要更好地掌握环境质量对空气污染水平的响应关

系, 就需要对环境空气质量基准开展深入全面的研究.
环境空气质量基准指环境空气中污染物的浓度水平不

会对环境造成损害的阈值, 表征了环境本身对大气污

染物最大限度的承载能力, 因此是环境空气质量标准

的重要制定依据. 我国自2013年起在开展了一系列大

气环境污染防治工作后, 环境空气质量得到了全面改

善, 其污染状况与10年前存在较大的变化, 存在需要对

标准进行修订的可能性. 同时, 国际上对大气污染物的

健康效应阈值有了新认识(如WHO AQG 2021), 而现有

的环境空气污染物阈值对我国的适用性又有待商榷.
基于这个契机, 有必要着手开展适用于我国的环境空

气质量基准制定工作, 为我国环境空气标准的发展和

完善提供有力的科学依据.

1 基准和标准制定原则和方法回顾

主流的与大气污染物浓度相关的基准制定原则有

三大类, 分别是基于人体健康、植物暴露以及土壤/水
体化学指标对大气污染物浓度水平进行最低限度的划

线. 如前所述, 人体健康是制定国际环境空气质量基准

最广泛采用的方法, 而后两者则多局限于科学研究或

应用于土壤、水环境基准的制定, 较少应用于国家环

境空气质量基准的制定当中. 基于人体健康的基准制

定方法, 主要是基于人群健康研究, 即将目标人群按空

气污染的暴露程度分组, 对实验组与对照组之间成员

发病及死亡发生的情况进行比较, 从而判定空气污染

与公众健康之间的关联. 通过汇总世界范围内大量的

队列研究, 根据现有的毒理学及流行病学研究成果深

入分析大气污染物的人体健康效应, 最终提出在不同

暴露时间内不会对人体造成健康负担至出现明显致病

的污染物浓度水平作为阈值. 基于植物暴露的基准制

定方法, 主要是通过调查植被对大气污染物的响应情

况, 包括影响树木和(半)天然植被的生长变化、作物产

量(质量和数量)、(半)天然植被的花朵数和种子产量,
以及对霜冻或干旱等非生物胁迫、害虫和疾病等生物

胁迫的脆弱性变化等, 确定恰好不会对植物本身产生

明显负面影响的污染物浓度水平作为阈值. 基于土壤/
水体生态系统化学指标的基准制定方法, 主要是通过

估算土壤/水环境中酸和碱的沉降、滞留以及生物交

互, 衡量酸碱动态变化, 以恰好不会对环境产生酸化后

果的污染物浓度作为阈值. 基于上述基准制定流程, 可
以制定相应的参考性标准与行政标准, 指导空气质量

改善工作的开展.

1.1 基于人体健康的环境空气质量基准与标准
制修订

基于人体在大气环境中暴露的急性或慢性致病风

险, WHO将污染物急性风险的暴露时间界定在24 h(短
期), 而慢性风险的暴露时间则为1年(长期). 无论是长

期或是短期暴露, WHO对人体健康暴露具有一套完整

且严谨的评估流程, 制定了一系列参考文件. 其中,
AQG基于WHO的基准研究制定, 其制定流程可以划分

为AQG分等级开发协议中概述的8个步骤, 这些步骤可

以作为我国环境空气质量基准制定的参考步骤.
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1.1.1 长期暴露

WHO首先根据各污染物的剂量-效应关系评估对

人体健康的相对风险, 采用每增加10 μg/m3的浓度所导

致的风险比率(hazard ratio, HR)或相对风险(relative
risk, RR)进行表征, 两者中由于HR可以表征人群所受

到的瞬时风险,相较于只能衡量累积风险的RR,在可获

得的情况下, HR优先被WHO考虑. 特别地, 对于O3, 由
于其浓度日变化较大, 习惯上是计算8 h平均浓度的日

最大值, 而不是24 h均值. AQG 2021特别增加了O3的

暖季浓度指导值和过渡值, 这些值相比年均值而言更

严格. 根据所汇总的剂量-效应关系, WHO进而确定观

测的最低暴露水平, 一般以暴露浓度分布第5百分位数

确立最低暴露水平. 其中, WHO根据一系列工作原则,
评价、筛选国际上现有的队列研究, 基于统计学分析

将各研究的效应值合并, 即进行荟萃(Meta)分析, 最后

得到污染物产生暴露效应的最低浓度, 并与前述初步

确定的最低暴露水平进行比较, 通常结果可比即合理.
在确定将与长期接触污染物有关的不利健康结果

风险增加视为相关, 并初步确定最低暴露水平的前提

下, 通过分析各健康结局(通常为全原因与特定原因死

亡率)与污染物暴露水平的相关性和起始点浓度, 结合

相关研究的风险指标如HR/RR值, 对各分析结果进行

确定性的评价. 一般而言, 各特定原因死亡率的暴露起

始点浓度不会超过全原因死亡率的暴露起始浓度. 在

这一步骤中, 可能会根据剂量-效应函数(concentration-
response function, CRFs)的形状对剂量-效应关系作出

调整, 但对那些没有任何研究明确给出CRFs的污染物,
一般不会对剂量-效应关系进行进一步的改进.

最后, 除了给出最低暴露水平作为指导值, WHO
还会对评估证据的确定性、新证据的可采纳性以及证

据所表现的因果关系进行评估. 评估证据的确定性方

面, WHO将所有汇总的研究纳入Meta分析的同时, 会

对各研究的偏倚性进行认定, 具有较高偏倚风险的研

究会被排除出Meta分析, 最后得出一个额外的最低暴

露水平与未排除该研究的Meta分析结果进行比对, 以

观察该研究的偏倚性是否对最终的最低暴露水平造成

了较大影响, 从而确定是否纳入最终的考虑. 在新证据

的可采纳性方面, WHO会就最新的研究加入Meta分析

后, 对全原因死亡率的联合效应估计是否与之前相同

进行比较. 在因果关系方面, WHO对被汇总的文献结

果进行优先度排序, 评估所有文献的因果关系, 一般而

言, 被列入AQG参考研究的因果关联都被评估为因果

关系或可能因果关系. 特别地, 由于O3长期暴露因果分

析的确定性较低, 仅被认为是“可能的因果关系”(呼吸

系统影响)或在2016年成果优先次序框架中“暗示有因

果关系”(总死亡率), 但依然采纳了这些研究进行参考.
基于以上步骤, WHO首先设定了6种常规污染物

的指导值, 进一步再确定各污染物的过渡时期目标值.
AQG 2021基于2005版本和汇总的最近成果, 对IT和指

导值进行了增设和修改. IT的划分没有具体介绍, 推测

可能是通过对与指导值的暴露死亡率比值进行划线确

定. WHO同时也指出, 在较高的浓度下CRFs或许不再

是线性的, 因此在较高浓度IT值的死亡率估算上会存

在可能的偏差.
1.1.2 短期暴露

AQG对短期暴露的评估方法与长期暴露基本一

致, 因此不再赘述, 但在确立最低暴露水平的方法这一

步骤有一定的区别. 长期暴露中, 一般是以暴露浓度分

布的最低第5百分位数初步确立最低暴露水平, 但在空

气污染浓度日变化影响的时间序列研究中, 最低浓度

往往很低. 因此, 这些每日浓度分布的第5百分位数不

能作为指导值的起点浓度. 根据WHO相应的导则, 确

定日浓度分布的第99百分位数对应于短期暴露指导值,
而年均浓度则相当于长期暴露指导值水平. 一旦年均

浓度达到建议的长期暴露指导值, 预计日浓度水平将

比年均浓度高不超过3~4倍. 因此, WHO选择根据长期

暴露指导值, 以一定比例关系换算得到短期暴露指

导值.
以PM2.5为例 , 建议PM2.5的长期暴露指导值为

5 μg/m3, 而在全年逐小时浓度的共同分布中, 第99百
分位数大约是PM2.5年均值的3倍, 因此设定短期PM2.5

的暴露水平为15 μg/m3.
关于O3,一些研究发现, 暖季均值与日最大8 h浓度

年均值的比值为1.24左右[36,37], 而日最大8 h浓度为年

均值的2倍左右[38]. 因此, 利用这个比值, 所选择的暖

季指导值为60 μg/m3, 除以1.24得到对应的年平均为

48.4 μg/m3, 根据年均值的2倍得到日最大8 h浓度为

97 μg/m3, 因此提出O3的短期暴露指导值为100 μg/m3.
关于SO2, 多国多城市协同行动研究网络(Multi-

Country Multi-City Collaborative Research Network,
https://mccstudy.lshtm.ac.uk/)显示, 世界各地数百个城

市的SO2日浓度第99百分位与年均浓度之间的比例为

3.9, 但缺少了长期暴露指导值作为背景进行换算. 因

此, 按照与建议的长期暴露指导值相同的逻辑, 将短期
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SO2指导值水平的起点定为40 μg/m3. 需要注意的是, 该
指导值宽松于2005年所设定的20 μg/m3. 虽然AQG
2005也是基于SO2短期暴露效应, 但还是由于以下考

虑, 没有按照正式方法给出指导值: (1) SO2在因果关系

中的不确定性; (2) 达到“确定不产生任何影响的水平”
的现实可行性很小; (3) 采取谨慎的预防措施, 需要提

供比2000年公布导则所提供的更大程度的保护.
相比之下, AQG 2021的导则开发团队认为, SO2的

短期暴露指导值设定为40 μg/m3更有针对性,也与AQG
所述其他污染物的短期空气质量总水平建议所遵循的

方法相一致.
相比AQG 2005, WHO基于一项关于短期CO浓度

对心肌梗死住院患者影响的新评估[19]在AQG 2021中
新增了CO的短期暴露指导值, 而对长期暴露则依然不

设置指导值. 可能的原因是, CO由于其毒理学上完全

可逆恢复的特征, 以及根据其他污染物年浓度指导值

不高于日浓度指导值, 没有必要对其进行长期暴露的

指导值设置.

1.2 基于植被暴露的环境空气质量基准

为了量化大气污染物对植被的影响程度, 联合国

欧洲经济委员会(the United Nations Economic Commis-
sion for Europe, UNECE)对植被的临界水平进行了定

义: 植被的临界水平是在大气中存在一定浓度的某种

污染物时, 植物对该污染物的累积暴露量或累积气孔

通量恰好不会对植物本身产生明显的负面影响, 而超

过这种浓度水平就可能对植被产生直接且明显的不利

影响; 并提供了植被对大气中污染物的临界水平和计

算超临界负荷的详细方法[39]. 目前, 关于植物对大气污

染物临界水平的研究着重于常规大气污染物如SO2、

NOx、NH3以及O3. 对SO2、NOx以及NH3, UNECE提出

了基于浓度的临界水平的评估建议(表1); 而对O3, 除了

基于累积浓度的临界水平评估方法外, 还特别提出了

基于累积气孔通量的临界水平评估方法.
对SO2, 依据植被对SO2的敏感程度, 划分了4种植

被类型的临界水平并给出了计算的时间条件, 按对SO2

敏感度从高到低排序为: 蓝藻地衣、森林生态系统、

(半)天然植被、农作物.
对NOx, 其临界水平根据NO和NO2浓度之和来确

定. UNECE指出, 目前的研究暂时无法将二者单独的

临界水平进行区分. 除了传统被认为是负面影响的毒

性效应, NOx对植物的生长促进, 尤其是对(半)天然植

被, 也同样被认为是不利的, 因为生长促进可能会改变

种间竞争关系, 从而间接性地对植物生长产生负面影

响(例如, 改变了物种平衡性, 一些较不敏感的物种可

能会在竞争中胜出). UNECE没有为植被类别设定单独

的临界水平, 但建立了植被对NOx的敏感性, 排序由高

到低为: (半)天然植被、森林、作物. 1992年, UNECE
在Egham研讨会上以保护95%的物种为阈值, 划定了

NOx的临界水平. 但在对(超)临界水平进行作图时, UN-
ECE建议只使用更可靠的年均值, 因为NOx的长期暴露

影响被认为比短期影响更重要.
对NH3, 与NOx类似, 尽管NH3短期内可能促进植物

生长, 但长期可能导致对非生物(干旱、霜冻)和生物胁

迫的敏感性增加. 因此, 其长期影响同样被认为比短期

影响更显著. 目前还没有对集约管理的农业草地/牧场

表 1 各类型植被对SO2、NOx、NH3的临界水平[39]

Table 1 Critical levels of different vegetation types for SO2, NOx and NH3
[39]

污染物 植被类型 临界水平(μg/m3) 评价时间阶段

SO2

蓝藻地衣 10 年平均

森林生态系统 20 年平均; 半年平均(8月至次年3月)

(半)天然植被 20 年平均; 半年平均(8月至次年3月)

农作物 30 年平均; 半年平均(8月至次年3月)

NOx
a) 全类型b) 30 年平均

全类型 75 24 h平均

NH3

地衣和苔藓植物c) 1 年平均

高等植物d) 3 年平均

高等植物 23 月平均

a)为NO与NO2加和, 但以NO2进行表示; b) 未根据植被类型进行NO2的临界水平区分; c) 包括以地衣和苔藓植物为不可分割的关键物种的
生态系统; d) 为高等植物(包括石楠、半天然草地和森林地面植物群)明确设定了2~4 μg/m3的不确定范围, 供不同的评估环境进行灵活参考
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和耕地作物设定临界水平, 因为它们通常被认为仅释

放氨而不消耗氨.
对O3, 其短期暴露和长期暴露均有可能对植被产

生程度不一的不良影响. 不同于其他3种污染物的暴露

水平与大气浓度直接相关, O3的暴露水平与植被对O3

气孔吸收(气孔通量)的关系更强. 基于这一结论, UN-
ECE建立了O3气孔交换沉积模型(deposition of O3 for
stomatal exchange, DO3SE)来解释植物气孔的开启与关

闭随气候、土壤和植物因素的变化, 用于确定超出臭

氧植物毒性剂量(phytotoxic O3 dose Y, PODY)的O3暴

露水平, 其中Y为环境浓度(测量值), 而PODY为指定时

间段内气孔对O3的累积吸收(阈值通量). 当某一地区在

缺少气象与植被的相关信息而仅能提供O3浓度数据的

情况下, AOT40也可用于代替PODY来对植被在O3环境

中暴露水平进行评估. AOT40是白天O3浓度超过40 ppb
(1 ppb=2.14 μg/m3)时, O3每小时平均浓度与阈值40 ppb
之间的差值在规定时间段内的累积. 显然, 基于通量的

PODY指标在机理上优于基于浓度的AOT40暴露指数,
但操作上AOT40更方便易行, 对输入数据的要求也

更低.

DO3SE模型又分为两种子模型: 特定物种风险评

估采用PODYSPEC通量模型(需要输入O3浓度、温度、

湿度、光照、土壤湿度或降水), 是最具有生物相关性

的模型; 植物种类指示性风险分析采用PODYIAM通量

模型(需要输入O3浓度、温度、湿度、光照). 以上两种

方法会根据植物的种类给出不同的Y值进行评估, 均具

有一定的生物相关性; 而采用AOT40, 则只需要输入O3

浓度以及光照时间, 是生物相关性最低的评估方法, 一
般在O3浓度较高地区使用. UNECE提供了各种植物在

模型中的暴露参数化方案以及临界水平, 由于细节过

于繁琐, 本文对PODY的相关表格不进行引用. 相应地,
基于AOT40的临界水平评估模型对农业和园林作物、

森林和(半)自然植被定义了临界水平, 对不同植被类型

的AOT40, UNECE也给出了不同的临界水平参考(表2).
此外, 除了UNECE给出的上述两种评价方法,其他

组织和机构也给出了各自的O3植被暴露水平评估方法

(表3). 美国环境保护署(U.S. Environmental Protection
Agency, U.S. EPA)在1997年提出的SUM06方法, 以60
ppb为阈值, 但不对超出60 ppb相应时间段的浓度进行

阈值扣除而是完整累积. 2000年, U.S. EPA又提出了对

表 2 基于AOT40的O3植被临界水平[39]

Table 2 Vegetation critical level of O3 based on AOT40
[39]

植被类型
效应

(在临界水平的减产)
临界水平
(ppm h)f) 累积周期

作物
农业 粮食产量下降5%a) 3 3个月

园林 水果产量下降5%b) 8 3个月

树木 总生物量下降5%c) 5 生长季节d)

(半)天然植被
一年生植物主导 地上总生物量下降10% 3 3个月e)

多年生植物主导
地上总生物量/单物种盖度下降10%;

主导物种衰亡加速10% 5 6个月

a) 基于小麦; b) 基于番茄; c) 基于山毛榉与桦树; d) 生长季节的默认长度为6个月; e) 如果生长季节短于3个月, 则以生长季节长度为准;
f) 1 ppm h=2.14 mg h/m3

表 3 除AOT40外的其他基于大气浓度的植被暴露水平评估方法
Table 3 Other assessment methods of vegetation exposure levels based on atmospheric concentration except AOT40

方法 评估时段 效应阈值 评估周期 评估方式 有效评估数据占比要求

SUM06

8:00~20:00

0.060 ppm
每日 累积(不扣除阈值)

75%b)

3个月a) 年最大3月加和

W126 17 ppm hc)
每日 指数公式换算

3个月a) 年最大3月加和

N100 0.100 ppm 每日 计数

a) 对全年每连续3个月中的每日相应指数进行加和, 取最大加和值; b) 对每日, 评估区间内有效小时数不得少于75%, 对每年的各个连续3
个月区间, 每个区间内有效天数不得少于75%; c) 由于对浓度进行加权, 未设立效应阈值, 但对最终计算得到的W126指数而言, 超出17 ppm h意
味着对生态植被的威胁
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O3浓度进行一系列换算的W126方法, 其核心为按照每

日各时间段对O3浓度进行加权处理[40]. W126通过累积

和浓度加权的方法来体现高浓度O3对植物具有更高的

伤害, 是一种更具生物学意义的方法. 随着浓度的增加,
W126将对测量值施加更大的权重. W126暴露指数由

于比8 h平均健康相关暴露指数更适合用于保护植被的

指标, 被U.S. EPA推荐作为NAQQS的臭氧二级标准, 以
保护植被免受臭氧暴露, 并最终确定阈值为17 ppm h.
在此基础上, 美国农业部(United States Department of
Agriculture)还提出植被暴露在O3的峰值浓度(每小时平

均大于或等于0.100 ppm)时所受的损害会比仅受累积

的低浓度暴露高得多, 而W126没有办法对峰值时段提

供额外的评价, 尽管W126可以利用加权的方法对高浓

度臭氧暴露进行衡量, 但在几个小时或没有时间段高

于0.100 ppm的情况下, 依然有可能出现高季节性W126
指数, 因此提出了N100评估方法, 即对臭氧浓度大于或

等于0.100 ppm的小时数进行计算. 一般而言, 前述基于

大气浓度的植被暴露水平评估方法因其相对简单且计

算便捷, 被采用得更为广泛.

1.3 基于土壤/水体生态系统化学指标的环境空气
质量基准

环境空气中的污染物不仅可以通过直接暴露和呼

吸作用对人群、动物以及植物造成危害, 还可以以沉

降的方式进入土壤和水体生态系统, 从而产生间接危

害. 早在1981年, U.S. EPA在其发布的《颗粒物与二氧

化硫空气质量基准》(Air Quality Criteria for Particu-
late Matter and Sulfur Oxides)(https://nepis.epa.gov/Exe/
ZyPURL.cgi?Dockey=9101H6ZC.txt)中就已经基于

pH、酸碱度等指标初步评估了大气污染物污染水平对

水体和陆地生态系统的影响, 并在后来得到了系统的

发展. 由于土壤和水体本身具有一定的自净能力, 一定

限度内的污染物沉降不会对陆生/水生生态系统造成破

坏, 但一旦超过某个阈值后, 污染物的沉降将会显著改

变土壤/水化学, 从而对整个生态系统造成破坏[41], 这

个沉降通量的阈值称为临界负荷[42], 有别于指示浓度

阈值的临界水平. 因此, 对土壤/水体化学指标的评估

可以反向对环境大气中污染物沉降通量(进而排放量)
进行约束, 从而确保生态系统的安全与稳定[43]. 一般而

言, 该方法主要考虑可以随降水沉降的污染物, 如

SO4
2–
、NO3

–以及NH4
+(前者为硫沉降, 后两者之和为

氮沉降; 实际还同时考虑它们的干沉降), 而不成盐的

CO和O3通常不被考虑在内. 在U.S. EPA发布的《氮氧

化物、硫氧化物以及颗粒物综合科学评估报告: 生态

基准》(Integrated Science Assessment (ISA) for Oxides
of Nitrogen, Oxides of Sulfur and Particulate Matter:
Ecological Criteria)(https://cfpub.epa.gov/ncea/isa/recor-
display.cfm?deid=349473)中, 纳入了临界负荷的相关概

念, 系统阐述了大气环境中总N、总S以及颗粒物组分

中N、S组分的跨介质传输对生态系统离子平衡造成的

影响.
对NH4

+沉降, De Vries[44]基于不同化学组成的沉

降、叶渗出液和土壤溶液对树木的影响研究, 采用

NH4
+/Mg2+或者NH4

+/K+比例作为森林生态系统的化学

指标, 进行NH4
+临界负荷的计算. 该化学指标的阈值采

用NH4
+/Mg2+=NH4

+/K+=5, 一般认为, 土壤溶液的该比

例超过阈值时, 可能会对植物生长造成负面影响.
对SO4

2–和NO3
–沉降, 为了防止降水中含有的酸性

物质对地表生态系统, 尤其是土壤和水体造成酸化, 一
般采用稳态法, 基于沉降、土壤、植被和水文等数据,
对地表土壤、水体的酸沉降临界负荷进行核算. 美国

大气沉降临界负荷科学委员会提出了3种不同类型临

界负荷的估算方法[45]: 稳态质量平衡法(steady-state
mass balance, SSMB)、经验临界负荷(empirical loads,
EL)和目标负荷(target loads, TL). SSMB方法是在假定

生态系统处于稳定状态下, 利用质量平衡公式进行临

界负荷计算. EL法基于沉降梯度观测和控制实验结果,
为每种植被类型指定临界负荷. TL法则是根据资源保

护、减排的可行性或其他考虑情况, 利用动态模型预

测在给定的时间内, 使敏感的生态系统组分得到保护

或恢复正常水平所需的沉降负荷, 可以设置为高于、

低于或等于临界负荷, 有时又被称为“动态临界负荷”.
三者中, SSMB法是采用得最为广泛的方法. 可以

单独考虑S或者N沉降, 也可以考虑二者的联合沉降. 对
于森林土壤和地表水, 当只考虑S沉降(即N沉降为0)时,
超出量表示为总S沉降同S的最大临界负荷之间的差

值; N则同理. 而事实上, 在大多数情况下需要考虑S和
N的联合沉降 [ 46 ] , 此时需要考虑S的最大临界负荷

(CLmaxS)、N的最大临界负荷(CLmaxN)、N和S各自

的沉降, 以及用土壤中长期的N去除过程(例如, N的吸

收和固持)定义的N最小临界负荷(CLminN). CLminN以

下的N沉降输入不会导致酸化, 但一旦超过CLminN, 超
过的N沉降则会导致酸化. 上述因素之间的关系构成了

临界负荷计算方法中最重要的S-N沉降效应函数(图1).
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更详细、复杂的S、N联合沉降效应评估方法可以参见

UNECE[47]编写的临界负荷计算与区划手册.
更一般地, 生态系统中酸度和碱度的来源与损失

远不止S和N的沉降, 根据SSMB的原则, 为了保证稳定

状态, 系统中拥有的碱度和酸度必须保持平衡. 目前被

广泛考虑的酸度输入主要包括来自大气的S沉降、酸

性N沉降、植被和土壤对NH4
+的吸收与硝化; 酸度损

失包括植被的NO3
–吸收、土壤对NO3

–的反硝化; 碱度

输入包括土壤化学风化、盐基阳离子(basic cation,
BC)沉降、S与N的系统内滞留; 碱度损失包括BC的淋

溶损失、植被对BC的吸收等[48]. S、N沉降可以通过

SO2和NOx的排放量与降水中实测pH和酸根离子的含

量建立关系[49], 也可以通过WRF-CMAQ模型模拟确

定[50]. BC沉降包括扬尘提供的阳离子以及工业活动的

BC排放. 土壤风化是通过各种土壤的风化速率以及土

壤类型进行核算的; 其他活动排放(人类活动+风起尘)
的BC则是分区域、分部门按照排放水平和在PM中的

占比进行核算, 一般包括Ca和Mg的排放, 而K和Na通
常忽略不计[49,51]. 植被对N和BC的吸收是基于茎干和

枝条的生长量与化学组成进行核算的. S与N的系统内

滞留可以通过系统内S的沉降、N的自由沉降量(即沉

降量中除去被固定、摄取以及反硝化的部分)和滞留

系数进行计算. 通常系统内滞留是对湖泊而言, 因此滞

留系数还与湖泊的平均深度、水力停留时间等有关.
植被与土壤对NO3

–的反硝化和固持、BC的淋溶损失

等参数可以参考文献[48,52,53]进行直接取值和公式参

考. 类似于S-N沉降效应函数, 当BC被考虑进来时, S-N

沉降效应曲线增加了一个维度, 成为S-N-BC沉降效应

函数(图1), 在中国临界负荷和超临界负荷的研究中被

广泛地使用[51,54].

1.4 国外环境空气质量标准参考基准现状

环境空气质量基准是环境空气质量标准的制定原

则和依据. 基于上述三大基准制定原则与方法, 世界各

国与各国际组织提出了一系列环境空气质量基准. 在

环境空气质量标准的制定流程中, 人体健康原则被优

先考虑, 而生态效应一般则作为次等因素同时被纳入.
WHO AQG是目前国际上环境空气污染物暴露效应集

成体系最完善的成果, 已经被世界各国广泛接受; 而生

态效应层面则尚未有较普适的基准成果发表. 目前世

界各国的标准距离WHO AQG 2021的指导值还存在一

定的差距[55,56]: PM方面, 加拿大、澳大利亚、中东部

分国家以及其他少数国家达到了AQG 2005的指导值

水平, 美国、中东部分国家、日本以及少数欧洲国家

达到了IT3, 其余大部分国家均仅达到了IT2及以上过

渡目标值, 甚至没有对PM进行限值; NO2方面, 欧亚大

多数国家达到了指导值水平, 但非洲、南北美洲的大

多数国家采用了较宽松的限值或没有设立限值; SO2方

面, 由于AQG 2005没有给出推荐标准, 世界各国的标

准不一, 中亚、东欧、南北美洲和非洲绝大部分国家

没有对SO2进行限值; O3方面, 除了少数经济不发达的

国家达到了指导值水平, 绝大部分国家的限值都达到

了宽松于指导值20%或IT1的水平.
世界各国参考环境空气质量基准制定标准的态度

有所不同, 美国和瑞士对基准的采纳方法是世界各国

标准设立方法的典型代表[57]. 美国的《国家环境空气

质量标准》(National Ambient Air Quality Standards,
NAAQS)受《清洁空气行动法案》(the Clean Air Act,
CAA)约束, 必须以健康保护为基础, 而不得受经济成

本等社会因素所限制, 因此基于污染物的人体健康风

险效应, 围绕污染物浓度的安全裕度、对健康的不利

影响、目标敏感人群, 设立了一系列环境空气质量标

准, 同时综合考虑标准的稳定性、可实施性、基础设

施是否完善、公众普及的方便性等进行多方切磋修订.
在此过程中, 人体健康被作为一级标准的考虑因素, 包
括但不限于土壤、水、作物、动物、能见度、财产、

个人舒适和幸福等的“福利”则仅被列为二级标准所考

虑的因素. 值得一提的是, 尽管美国CAA要求NAAQS
不得考虑经济成本因素, 但在制定过程中依然会提出

图 1 S-N沉降效应函数(无BC沉降轴的二维函数)与S-N-BC沉降效

应函数(有BC沉降轴的三维函数)[54]

Figure 1 S-N settlement effect function (2-dimension function without
BC deposition axis) and S-N-BC settlement effect function (3-dimension
function with BC deposition axis)[54]
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相关的成本报告作为立法和行政决策的重要参考, 这

意味着美国NAAQS的制定过程与其初衷在社会因素

上发生了冲突, 并且其政府在该冲突中依然有意识地

向现实有所妥协. 美国制定NAAQS过程中原则与现实

的这一矛盾对我国具有很强的启示意义: 我国环境标

准的制修订既应立足于科学证据, 同时也要与国情和

发展阶段相适应, 避免“唯严格论”. 我国进行基准制修

订以及向标准迁移的相关工作, 可以参考美国基准制

定原则、基准向标准的转化和部分标准的制定原则进

行开展. 相比而言, 瑞士则仅将健康和环境作为制定环

境空气质量标准的唯一标准, 不考虑经济因素; 相比美

国NAAQS, 瑞士的环境空气质量标准更为激进, 它要

求所有人群均受到严格的保护, 最敏感的受体是制定

标准的决定性因素, 而美国NAAQS保护的是“特别敏

感人群”, 而不是最敏感或最大限度暴露的个体. 如果

说美国NAAQS的制定是对基准值的迁移, 那么瑞士就

是直接采用基准值作为标准. 这样的益处是: 向公众和

政府传达了清晰的信息, 空气污染水平高于限值表明

需要采取行动, 而低于限值则完全保证了人类和环境

的安全; 但同时也存在非常明显的缺点: 高度严苛的环

境空气质量标准可能导致环境空气长期不达标, 从而

使得公众对环境质量失去耐心, 也会给政府工作带来

一定的阻力和压力. 这也启示我国应当提出适合我国

国情的基准制定原则开展工作.

2 我国环境空气质量标准与基准的关系现状

2.1 我国开展环境空气质量基准制定工作已有基础
概述

目前我国国内虽然没有提出系统的环境空气质量

基准体系, 但已经有许多成果可供基准制定工作的参

考. 在人体健康方面, 我国已有针对PM2.5的慢性队列

研究[58]以及其他污染物的急性队列研究, 可以实现对

大气污染相关的剂量-效应关系评估[59]
、疾病负担评

价[60~62]和死亡风险预估[63]等, 但是除了PM2.5以外, 其

他污染物的慢性队列研究都还缺乏. 相关研究还进一

步探索了空气污染健康效应的复杂性[64], 提出PM2.5的

健康效应存在地域性差异, 其暴露水平与经济、人口

等社会因素有关, 并且尝试解析了PM2.5组分和来源对

健康影响的差异[65,66]. 在生态方面, 我国虽然没有建立

起自己的植被暴露评估体系, 但完全可以借鉴欧美国

家的相关指标, 结合我国的相关生态调研结果开展工

作[67,68]. 此外, 早前已有大量文献基于土壤/水体化学

指标的方法对S、N的临界负荷和超临界负荷进行了详

细的研究, 相关方法在我国应用的基础已经较为成

熟[49,51]. 除了上述主流的三大基准制定方法外, 我国学

者还指出, 气候变化将改变环境空气污染水平, 通过多

种途径直接或间接地对人体健康造成重要影响[69~71].
随着气候的不断演变, 我国在未来气候变化下环境空

气污染相关的健康风险将变得更加重要, 高温、虫媒

传染病、极端气象事件等因素的健康风险也将更加突

出[72].
基于上述成果, 我国目前有能力建立一套较为科

学且全面的环境空气质量基准, 其中, 健康效应研究大

大驱动了各国环境空气质量基准与标准的制定和修订,
取得了一系列客观的健康收益, 但生态效应和气候变

化的健康效应等方面还处于发展过程中, 这些要素也

是我国在制定基准的过程中所需要考虑的.

2.2 我国空气质量标准对基准的需求

我国于1982年制定并发布了首个环境空气质量标

准《大气环境质量标准》, 并于1996、2000、2012年
进行了修改和审定, 已经形成了较为完善的环境空气

质量标准体系, 目前采用的为2012年修订的《环境空

气质量标准(GB 3095-2012)》[73](表4). 该标准对6种常

规污染物的达标评价作出了详细的规定, 除了CO与

NO2只设立了单独的限值, PM2.5、PM10、O3、SO2均

设立了一级、二级污染限值. 其中, 与AQG 2005相比:
SO2的24 h均值一级标准采用了IT2, 二级标准宽松于

IT1, 并额外设定了AQG没有要求的年均值和1 h均值;
NO2的年均值和1 h均值采用了指导值, 并额外设定了

AQG没有要求的24 h均值; PM2.5的年均值一级标准采

用了IT3, 24 h均值与IT3基本相当, 二者的二级标准均

采用IT1; PM10的年均值一级标准略严于IT2, 24 h均值

达到指导值, 二者的二级标准也均采用IT1; O3的日最

大8 h均值一级标准采用指导值, 二级标准采用IT1, 并

额外设定了AQG没有要求的1 h均值; CO的24 h均值与

10 h均值均为额外设定, AQG没有要求. AQG 2021发布

后, 我国空气质量标准中: CO达到指导值; SO2的一级

标准达到IT2, 略宽松于指导值; NO2仅达到IT1; PM2.5

的一级标准达到IT3; PM10的年均值一级标准达到IT2,
24 h均值达到IT4; O3的日最大8 h均值在暖季仅达到

IT1, 均与指导值存在较大的差距.
2020年, 全国城市空气质量监测数据显示(图2), 我
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国369个监测站点CO年均值全部达标; NO2达标率达到

98.1%; SO2一级达标95.9%,二级全部达标; O3一级达标

4%, 二级达标77%; PM10一级达标19.7%, 二级达标

74.3%; PM2.5一级达标4.6%, 二级达标58.2%. 其中,
O3、PM10与PM2.5的达标率较低, 已经成为我国最主要

的城市大气污染物.
相比AQG推荐的IT值和指导值, 我国的两级空气

污染物限值相对较为宽松. 与更严格的AQG 2021各级

指导值相比(图2), CO对指导值已全面达标; SO2对指导

值达标96.0%; NO2对IT2达标71.0%, 对IT3达标33.1%,
对指导值达标2.5%; O3、PM10、PM2.5的浓度仍存在很

大差距: O3对暖季IT2达标1.1%, 对暖季IT3全不达标;
PM10对IT3达标7.1%, 对IT4达标1.4%, 对指导值达标

0.3%; PM2.5对IT3达标2.2%, 对指导值全不达标. 我国

的空气质量现状在AQG 2021各情景下的达标情况充

分说明, 我国NO2、O3以及PM污染对人群健康依然造

成了较大的健康负担, 相关污染物的治理仍需进一步

加强. 但是, AQG 2021所纳入的人体健康证据包含了

全球各地区的疾病数据, 而我国被纳入的证据仅占少

数, AQG 2021给出的指导值能否精准代表我国人体健

康的阈值目前依然无法解答.

3 对我国的启示

我国环境空气质量达标情况较好, 但总体而言, 与
WHO所建议的指导值依然有较大的差距, PM与O3已

经成为我国最主要的城市空气污染物, 实现“美丽中

国”与“健康中国”依然道阻且长[74]. 随着我国城市空气

质量改善, 未来区域性污染问题包括O3和酸沉降(特别

是N沉降[75,76])问题将会愈发突出. 目前, O3和PM2.5的

协同减排已经成为环境空气污染控制工作的重点, 而

在污染物大量减排的情况下, 我国的酸沉降超临界负

荷形势依然严峻[77], 生态环境安全依然遭受较大的威

表 4 我国空气质量标准与WHO AQG 2021/2005的对比[22,23,73]a)

Table 4 Comparison between China’s air quality standards and WHO AQG 2021/2005[22,23,73]

污染物

评价方式b) GB 3095-2012 WHO AQG 2021(2005)c)

单位
WHO AQG 2021

具体变化小时评价 日评价 年评价 评价项目 一级 二级 IT1 IT2 IT3 IT4 AQG
level

SO2 1 h平均 24 h平均
年平均;
24 h平均

第98百分位数

年平均 20 60 - - - - -

μg/m3

放宽了24 h
均值

24 h平均 50 150 125 50 - - 40(20)

1 h平均 150 500 - - - - -

NO2 1 h平均 24 h平均
年平均;

24 h平均第98
百分位数

年平均 40 40 40(-) 30(-) 20(-) - 10(40) 收严了
年均值; 增加了
24 h均值; 新增年
均值和24 h均值

的IT

24 h平均 80 80 120(-) 50(-) - - 25(-)

1 h平均 200 200 - - - - -(200)

PM2.5 / 24 h平均
年平均;

24 h平均第95
百分位数

年平均 15 35 35 25 15 10(-) 5(10)
收严了年均值
和24 h均值;

年均值、24 h均
值改为IT4

24 h平均 35 75 75 50 37.5 25(-) 15(25)

PM10 / 24 h平均
年平均;

24 h平均第95
百分位数

年平均 40 70 70 50 30 20(-) 15(20)

24 h平均 50 150 150 100 75 50(-) 45(50)

O3 1 h平均
最大8 h
平均

日最大8 h滑动
平均值的第90

百分位数

日最大8 h平均 100 160 160 120(-) - - 100 增加了暖季峰值
(6个月)并设定IT;
日最大8 h均值

新增IT2

1 h平均 160 200 - - - - -

暖季平均 - - 100(-) 70(-) - - 60(-)

CO 1 h平均 24 h平均
24 h平均第95
百分位数

24 h平均 4 4 7(-) - - - 4(-)

mg/m3
增加了24 h均值并设
定IT; 增加了8 h、
1 h、15 min均值

8 h平均 - - - - - - 10(-)

1 h平均 10 10 - - - - 35(-)

15 min平均 - - - - - - 100(-)

a) “/”表示我国环境空气质量标准体系对该污染物不存在小时评价指标, “-”表示对该污染物没有设立相应的评价指标; b)均为在参考状态
下(25°C, 标准大气压); c) 非括号部分为AQG 2021修订的部分, 括号部分为AQG 2005的对应值
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胁. 实现污染物减排的同时有效解决区域性污染问题

和次生生态问题已刻不容缓, 将临界水平和临界负荷

纳入空气质量管理, 开展多层次、多类型的生态环境

与健康管理, 对指导我国未来的环境空气污染物减排

具有重要意义. 为进一步推进我国环境空气质量的改

善, 应加快推进基准的制定, 同时考虑污染物的人体健

康效应和生态效应, 以减小二者造成的损失.
根据我国开展环境空气基准制定工作的现状, 需

要从选取适合我国的评估指标体系、建立合适的数据

质控和评判体系、分区域分目标划定基准值以及基

准衔接标准制修订等方面开展基准制定工作. 图3是我

国开展基准制定的技术路线图, 并结合我国现状和预

期对当前及未来开展基准工作所要完成的目标作了

期望.
(1) 现有研究提出了一系列对污染影响进行评估

的指标, 如何在大框架下选择我国适用的指标整合成

符合我国国情的评估体系, 需要综合考虑多方面因素,
尤其是所选指标的代表性以及支持数据的可得性. 换

言之, 在开展基准工作的初期, 不一定要面面俱到, 如:
人体健康方面, 选取主要的、健康效应较明显的污染

物(PM2.5、NO2、O3)首先开展评估; 植被暴露方面, 优

先选取我国现有植被统计数据以及林区污染监测网络

所支持的指标算法等. 相关工作在数据支持和代表性

相对成熟后, 可以逐步向机理更优、精度更细、范围

更广的方法过渡.
(2) 对所选取的各种指标进行所需数据及文献的

相关调研工作, 参考WHO以及国际先进案例的工作规

程, 建立一套立足于我国国情的质控体系和评判标准,
以确保纳入的数据具有较高的可信度. 需要注意的是,
在基准制定工作开展的初期, 可能由于数据的匮乏而

导致质控体系相对不适用, 因此, 在对数据可靠性进行

评判的同时, 需要兼顾数据的可得性.
(3) 由于数据可得性直接关系到基准值的计算与

体系建立, 接下来, 我国必须加大力度进行数据收集和

分析工作, 完善基础数据缺口. 人群健康方面, 我国现

有长短期暴露数据尚不足以支持进行针对我国剂量-
效应关系的Meta分析, 现有研究也大多数停留在全因

死亡或过早死亡的风险评估上, 对特定病因死亡率和

发病率的队列研究还非常缺乏, 相关研究需要尽快、

尽量开展; 植被暴露方面, 我国要参考比较先进的DO3

SE模型的架构, 对我国植被覆盖区及其环境状况进行

高精细化的统计和监测.
(4) 在基准值的计算方面, 有研究指出, 各国由于

环境空气污染现状以及人群暴露水平之间的差异, 污

染物(尤其是PM[7,78])可能具有独立效应, 导致各国人体

健康状况对污染物的响应水平有较大差异, 并且随着

图 2 (网络版彩色)2020年我国369个城市环境空气质量(年均)达标现状以及在WHO AQG 2021各情景下的达标情况
Figure 2 (Color online) The status quo of 369 Chinese cities meeting the ambient air quality standards (annual average) in 2020 and the status quo
under scenarios of WHO AQG 2021
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暴露时间增长, 同区域人群对污染物的响应水平也可

能发生变化, 因此有必要依据我国环境空气污染组

分、人群健康特征、暴露水平以及剂量-效应关系制

定针对性、有时效性的基准值. 在此基础上, 加强生态

环境政策对健康影响的经济评价, 量化相关政策对国

民与医疗的经济负担, 采取健康收益较大、经济负面

影响较小的方案. 生态健康相关的指标也应逐渐纳入

基准值的考量范围之内, 在优先确保人体健康安全的

情况下, 将对生态环境的影响降到最小.
(5) 对我国不同的区域, 基准的制定要按照其特点

进行区别: 对人群密集的地区, 人体健康关乎广大人民

群众的生命利益, 环境空气质量必须优先满足不对人

体健康造成明显致病影响的大前提, 而生态效应则依

据当地的生态环境进行辅助性评估; 在林地、农场以

及耕地区域, 则要优先考虑环境承载力, 以土壤/水体

化学指标的核算方法考虑不使环境受到酸化破坏的阈

值水平, 其次评估植被可接受的暴露水平, 对比工业化

前的背景环境空气浓度提出剂量-效应关系, 并结合国

情, 根据可接受的损失比例进行基准的划定, 而人体健

康效应则可依据当地人群分布状况进行辅助性评估.
需要指出的是, 不同地区由于相应具有的产业结构不

平衡、生态环境差异大的条件, 以及制定基准值时不

同暴露对象的优先程度不同, 可能导致区域间基准值

具有较大的差异, 相应基准值的差别可能会很大. 在这

种情况下, 参考基准值建立的标准值可能也具有一定

的差别, 基准值较宽松的区域相应具有较宽松的标准

值, 此时由于污染物区域性传输可能会使标准值严格

的区域受到相对宽松区域传输的污染物影响, 从而需

图 3 (网络版彩色)我国开展基准制定的技术路线图以及工作初期和后期的工作期望
Figure 3 (Color online) The technical roadmap for benchmarking in China and the expectations at the initial and later stages of the work
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要付出更多治理成本以达标, 引发区域传输的不公平

性和治污政策的难执行性. “中国超大城市大气污染和

人类健康中英联合研究计划”的成果显示, 京津冀区域

PM2.5区域传输的贡献达30%, 而在重污染过程中, 这个

比例甚至可以达到80%,意味着区域传输在标准制修订

过程中是一个不可避免且十分重要的问题, 也是未来

标准制修订过程中治污责任划定的难点问题之一.
值得一提的是, 现有研究成果在一定程度上表明,

一些环境空气污染物对人体健康的危害可能没有阈值

下限, 换言之, 暴露于任意浓度的污染物均有可能对人

体产生健康风险. WHO在对上述6种常规污染物的阈

值划定工作中, 采取的方法是根据最新研究中产生最

低暴露风险的浓度范围不断更新阈值下限. 值得注意

的是, 在我国环境空气质量基准制定的过程中, 可以借

鉴气候变化领域“减缓(mitigation)”与“适应(adapta-
tion)”的综合思路,一方面积极减排降低污染物浓度,另
一方面将不同人群在低浓度污染物暴露所产生的适应

性纳入考量, 以此形成辩证的原则, 指导基准的制定.
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Summary for “环境空气质量基准和标准制定方法及其对我国的启示”

Ambient air quality baseline and standard formulation methods
and their enlightenment for China
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China has accomplished remarkable achievements in air pollution control over the past decade, demonstrated a significant
improvement in its ambient air quality, and gained immense and in-depth experience in air pollution control. At this stage,
researchers should initiate research on formulating an ambient air quality baseline for better sustainable development. This
paper details three internationally popular methods for ambient air quality baseline and standard formulation. These
methods are mainly based on the aspects of human health, vegetation exposure, and chemical indices of the soil/water
ecological system. A series of evaluation indices commonly used worldwide have been comprehensively summarized, and
their advantages and disadvantages have also been compared. On this basis, the present paper summarizes China’s ambient
air quality baseline and standard research based on human health, vegetation exposure, and chemical indices of the soil/
water ecological system. Subsequently, this paper assesses the possibility of implementing the formulation method in
China based on the above three aspects. For clarity, an analysis of the possible principled path was performed for
establishing the environmental air quality baseline, including the probable structure of the initial period and the later
advanced period of the formulation work. It should be noted that during the initial stage of work for the baseline
formulation, the work can be appropriately simplified due to a lack of reference data and the unevolved nature of the
working standard. However, after the foundation of the work is gradually enriched, the working principles should be
gradually refined. Moreover, this paper briefly compares the role of the ambient air quality baseline with respect to the
progress of ambient air standard formulation as well as its modification at the international and domestic levels.
Furthermore, it illuminates the urgency and necessity for a well-fitted baseline for China based on the existing domestic
study results regarding the ambient air pollution situation and pollution assessment system. Generally, to achieve the goal
of building a healthy environment in China, it is crucial for the ambient air quality baseline, which is the foundation of the
environmental air quality assessment system, to consider the unique safety red line of both the local human health and the
ecology system during its scientific construction. Moreover, it is worth noticing that probable management difficulties may
be accrued through a transformation from the ambient air quality baseline to the national standards, which should be
adjusted according to the administrative characteristics of China to ensure steady progress and victory in the battle against
ambient air pollution.

ambient air quality, baseline formulation, human health, vegetation exposure, soil/water ecological system
chemical indices

doi: 10.1360/TB-2022-0157

评 述

3339

https://doi.org/10.1360/TB-2022-0157

	环境空气质量基准和标准制定方法及其对我国的启示
	1�� 基准和标准制定原则和方法回顾
	1.1�� 基于人体健康的环境空气质量基准与标准�制修订
	1.1.1�� 长期暴露
	1.1.2�� 短期暴露

	1.2�� 基于植被暴露的环境空气质量基准
	1.3�� 基于土壤/水体生态系统化学指标的环境空气�质量基准
	1.4�� 国外环境空气质量标准参考基准现状

	2�� 我国环境空气质量标准与基准的关系现状
	2.1�� 我国开展环境空气质量基准制定工作已有基础概述
	2.2�� 我国空气质量标准对基准的需求

	3�� 对我国的启示


