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缩   略   语

FRNs | Fallout radionuclides 大气散落放

射性元素

GAEC | Good Agricultural and Environmental 
Condition 良好的农业和环境条件

GLASOD | Global Assessment of Land 
Degradation 全球土壤退化评估

GSP | Global Soil Partnership (of FAO) 全
球土壤伙伴关系 (联合国粮食及农业组织 )

IPBES | Intergovernmental Science-
Policy Platform on Biodiversity and Ecosystem 
Services 生物多样性和生态系统服务政府间

科学政策平台

ITPS | Intergovernmental Technical Panel 
on Soils (of FAO) 政府间土壤技术专家组 (联
合国粮食及农业组织 )

LIDAR | ground-based light detection and 
range 地面光探测和测距

MODIS | Moderate Resolution Imaging 
Spectroradiometer 中分辨率成像光谱仪

MUSLE | Modified Universal Soil Loss 
Equation 改良版通用土壤流失方程

NCP | Nature’s Contributions to People 
自然对人类的贡献

PES | Payment for Ecosystem Services 生
态服务付费

RUSLE | Revised Universal Soil Loss 
Equation 修正通用土壤流失方程 

RWEQ | Revised Wind Erosion Equation 
修正风蚀方程

RWSC | Revised World Soil Charter 《世

界土壤宪章》修订版

SLEMSA | Soil Loss Estimation Model 
for South Africa 南非土壤流失评估模型

SOC | Soil Organic Carbon 土壤有机碳

SOM | Soil Organic Matter 土壤有机质

SSM | Sustainable Soil Management 可持

续土壤管理

SWAT | Soil and Water Assessment Tool 
水土评估工具

SWSR | Status of the World’s Soil 
Resources (Report) 世界土壤资源状况（报告）

UNCCD | United Nations Convention to 
Combat Desertification 联合国防治荒漠化 
公约 

USDA | United States Department of 
Agriculture 美国农业部

USLE | Universal Soil Loss Equation 通
用土壤流失方程

VGSSM | Voluntary Guidelines for 
Sustainable Soil Management 可持续土壤管

理自愿准则

WEAM | Wind Erosion Assessment 
Model 风蚀评估模型

WEPS | Wind Erosion Predictions System 
风蚀预测系统

WEQ | Wind Erosion Equation 风力侵蚀

方程

WOCAT | World Overview of Conservation 
Approaches and Technologies世界水土保持

技术和方法纵览
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术   语   表

保护性农业：农业措施的一种体系，包括少耕或免耕、农作物残留永久

性有机覆盖以及包含覆盖作物在内的轮作（Palm等，2014）。
荒漠化：气候变化和人类活动等因素造成的干旱、半干旱和半湿润干旱

地区的土壤退化［联合国（UN）］。

可蚀性：用于描述土壤对侵蚀营力产生剥蚀和搬运的敏感性（Lal和
Elliot，1994）。

动态交换：侵蚀过程中流失的土壤有机碳被植物光合作用产生的有机碳

补充更换的过程（Hardin等，1999）。
生态系统服务功能：自然过程及其组成部分直接或间接地供给满足人类

所需的商品和服务的能力（UN）。

大气散落放射性元素：大气沉积到土壤中的放射性核素。137Cs已被广泛

用作土壤侵蚀研究的示踪剂（Mabit等，2018）。
河流运输：河流或溪流中的沉积物的搬运过程。

沟蚀：在大于0.3米深的沟壑中流水对土壤的剥蚀和搬运（Castillo和
Gomez，2016）。通俗地说，侵蚀产生的此类沟壑不能通过耕种方式来填充。

细沟间侵蚀：雨滴和地表径流产生对土壤的剥蚀及搬运，也称为面蚀

（Lal和Elliot，1994）。
免耕：在未耕作的土壤上播种种植的耕作方法。该方法下只在土壤表面

进行开沟等操作，来保证播种的深度和宽度，不进行其他土壤耕作（Derpsch
等，2010）。

降雨侵蚀力：降雨引起土壤剥蚀和搬运的能力。降雨侵蚀力由雨滴下落

的直接影响和降雨汇集形成径流的影响共同产生（Lal和Elliot，1994）。
细沟侵蚀：流水在小于0.3米深的细沟中对土壤的剥蚀和搬运（Castillo和

Gomez，2016）。通俗地说，细沟是可通过耕作操作被填充的。

径流：未渗入土壤的降雨或融雪在土壤表面形成的水流。

跃移：沉积物在土壤表面（风蚀）或床面（细沟、沟壑或河流）搬运过

程中发生的跳跃搬运的现象。

沉积物：风力侵蚀和水力侵蚀过程中被搬运的土壤。

沉积作用：流动水（河道或河滩）或静态水（湿地、湖泊、海洋）中沉

积物的沉积。
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面蚀：见“细沟间侵蚀”。

土层：具有特定形态的一层土壤，如颜色、结构、质地（即沙粒、粉粒、

黏粒）的百分比含量。在正式的分类系统中，具有不同特定形态学和其他属性

的不同土层用不同字母来表示（如A、B、C）。
土壤侵蚀：土壤被剥离并从原始位置被运走的各个过程的长期净平衡 

结果。

土壤颗粒：土壤矿物颗粒通常按粒径大小划分为黏粒（<2微米）、粉粒

（2 ～ 5微米）、沙粒（0.05 ～ 2毫米）。壤土表示所含沙粒、粉粒、黏粒大致相

当的一种土壤类型。

悬移：沉积物在整个搬运过程中完全处在流水或风流内部（即搬运过程

中不接触表面）。

耕作侵蚀：耕作操作对土壤产生的剥蚀、搬运及位移作用（Govers，Lobb
和Quine，1999）。

容许土壤流失量：①在不需要额外投入条件下，能保障土壤连续耕作和

生产力不下降时的最大年均土壤流失量；②能够维持土壤损益平衡，理论上被

土壤最大生成速率所抵消的流失量［美国土壤科学协会（SSSA），2001］。
表土层：用来表示富含有机质的土壤表层的非专业术语。
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概    要

尽管经过将近一个世纪的研究调查和持续的努力，风力作用、水力作用

和耕作活动导致的土壤侵蚀仍然是全球众多地区土壤健康及土壤生态服务功

能最严峻的威胁。我们已经确认了土壤侵蚀的物理过程和侵蚀过程中的控制因

素。然而，在某些方面仍然存在争议，这些争议阻碍了全球许多地区实施合理

的侵蚀控制措施。

由于采用的方法不一致，不同研究估算的地区和全球土壤损失率有很大

差异。一般来说，实验地块的年平均土壤流失量的估计值［8 ～ 50吨 /（公

顷 · 年）］要比区域和全球模型高得多［2 ～ 4吨 /（公顷 · 年）］。土壤的侵蚀速

率必须在容许损失范围内，基于土壤生产率计算的容许土壤流失速率范围为每

公顷每年0.2 ～ 2.2吨，而基于作物产量维持的容许速率为每公顷每年1 ～ 11
吨。土壤流失和容许土壤流失间具有很大范围，因此我们需要对每一个地点进

行针对性的研究，以确定不同土壤对侵蚀表土损失的敏感性。

根据2015年联合国粮农组织（FAO）关于土壤可持续管理的定义，容许

土壤流失量还应考虑土壤侵蚀对土壤提供的生态系统服务功能的影响，例如土

壤对水和空气质量的调节。

据估计，受侵蚀的影响，平均每年全球作物产量下降0.4％。模型研究的

结果表明，这种产量损失对整体农业经济的影响是很小的，因为通常土地价格

和劳动力会根据土壤生产力的变化进行适应性调整。而一项在非洲国家马拉维

的研究表明，土壤和养分流失对贫困人口和以妇女为主的家庭产生很大的负面

影响，这一结论在其他的许多研究中被证实。

最近，水力侵蚀的地区模型和全球模型已经确立，同时全球风蚀模型也

正在建立当中。由这些模型所得的结果可以与对特定点位的观察和研究得到的

信息进行比较，从而确定全球侵蚀热点地区。很多时候，不同研究之间达成的

一致性非常强。这些热点地区应成为土壤控制措施的重点关注地区。此外，通

过结构化的实地评估检验模型预测结果的有效性也是非常必要的。

当前，土壤侵蚀控制措施有许多成功案例。在许多干旱地区，少耕和免

耕法的广泛采用大大减少了风蚀和水蚀。但在较为潮湿的地区，这些方法并不

适用。总体来看，通过增加残留物覆盖、种植抗侵蚀草或灌木等减少风蚀的植

被覆盖方法的接受程度高于工程结构措施（如梯田）。
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土壤侵蚀控制措施的应用是土壤侵蚀管理中最棘手的问题。当前已经确

认有两个问题阻碍着土壤侵蚀控制措施的实施：第一，许多侵蚀的影响发生

在场外，而场外影响与土地使用者没有直接利益关系，因此土地使用者不会采

取控制管理措施将场外侵蚀造成的影响最小化；第二，许多侵蚀控制措施需要

很长时间才能产生明显的有益效果，这限制了控制措施的实施，特别是对没有

土地所有权的土地使用者而言，很难让这些侵蚀控制措施实施下去。而侵蚀控

制措施的成功案例表明这些障碍其实是可以克服的。为了实现这一点，我们需

要更好地了解影响土壤使用者采用防控措施的决定性因素，并因地制宜地分析 
问题。
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11  什么是土壤侵蚀？

1  什么是土壤侵蚀？

尽管经历了数十年的科学研究和社会关注，土壤侵蚀仍然是世界上许多

地区共同面临的主要问题。2015年，《世界土壤资源状况报告》［全球土壤合

作伙伴关系政府间土壤技术专家组 (ITPS），2015］指出，非洲、亚洲、拉丁美

洲、近东和北非地区以及北美洲把土壤侵蚀作为土壤功能的首要威胁。在前四

个地区，侵蚀呈持续恶化趋势。而只有欧洲、北美洲和西南太平洋地区，侵蚀

趋势有所改善。

据科学网（Web of Science）数据库统计，土壤侵蚀的研究量呈持续增长

态势，在过去三年（2016—2018年）发表的有关土壤侵蚀的文献共7 348篇，

比20世纪（1931—1999年）的5 698篇还要多（Web of Science，2019）。大量

的研究明确了侵蚀过程及其控制的许多关键因素，为进一步的侵蚀研究建立了

基础；然而，亦有一些重要的方面仍然存在许多争议，需要进行进一步探索。

本书旨在回顾在土壤侵蚀领域已经被广泛认可的基础信息，同时也就当

前尚未达成一致的问题进行讨论。其中一个首要研究目标是弄清为什么经过

几十年的研究和项目实施，土壤侵蚀仍然是世界上许多地区土壤功能的主要威

胁。Boardman（2006）提到了几个侵蚀科学的关键问题，这些问题关系到今

后对于侵蚀的研究。

1.1 侵蚀类型：水力侵蚀、风力侵蚀和耕作侵蚀

不同的研究者对土壤侵蚀的研究有不同的科学角度。在本书中，土壤

侵蚀被定义为能够使土壤离开原来位置的各个过程的长期净平衡（Lupia-
Palmieri，2004）。虽然土壤侵蚀是自然发生的地貌过程，但人类对土壤的利用

通常会导致土壤剥蚀和搬运速率高出自然发生速率许多倍。加速侵蚀或人为侵

蚀是本书的重点。

水力侵蚀、风力侵蚀和耕作侵蚀是三种主要的侵蚀类型。这三种侵蚀过

程都涉及对土壤不同的剥蚀和搬运作用，因此，需要对不同的侵蚀类型采用不

同的方法，来降低侵蚀速率。

在全球的某些地区，这三种类型的侵蚀有可能同时发生，因此确定某一

特定地点的侵蚀过程是土壤侵蚀管理中的一个重要问题。本书虽然主要探讨的

是这三种侵蚀类型，但其他侵蚀类型也应引起同等重视。Poesen（2018）将土
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地平整、土壤采石、农作物收割、爆炸形成的坑和挖掘沟壑列为土地侵蚀的其

他侵蚀来源。同时，大规模的土体崩塌（如滑坡、泥石流等）造成的土壤侵蚀

对形成特定的土地景观也有重要影响。

水力侵蚀是三种侵蚀类型中研究最广泛的一种，也是对土地造成侵蚀最

严重的侵蚀类型。水力侵蚀对土体的剥蚀作用有两种方式：一是雨滴击溅土

壤表面，二是地面流水（径流）作用于土壤的力。流水对土壤的分离和搬运，

通常首先发生于从地表流过的薄层径流中（面蚀）。地表径流通常会在小水道

（细沟侵蚀）或更深的沟壑（沟蚀）中变得更加集中，使得水流的侵蚀力被放

大。水力侵蚀中，细沟侵蚀和沟蚀是两种可观察到的最明显的侵蚀行为。在某

些情况下，当径流的深度或速度降低时（如当水流遇到植物屏障时），流水中

的土壤会在水中沉淀下来，形成沉积物。而在其他情况下，径流同沉积物一起

流进河流系统（河流运输），并离开原来的景观位置。

风力侵蚀最初发生于干旱和半干旱地区，如近东和北非地区，是这些区

域影响最大的侵蚀类型（FAO和 ITPS，2015）。风力侵蚀中，土壤的剥蚀发生

在土壤表面，由于风力的作用，被剥蚀的土壤在土壤表面顺风跳跃离开原来

的位置（跃移）。土壤颗粒在风流中的搬运过程中，颗粒大小很大程度上决定

了其被搬运的距离。在某些情况下，其搬运距离可距离剥蚀点达上千千米。20
世纪30年代，风力侵蚀造成北美洲的西部地区损失严重，大量的侵蚀研究由

此展开，相关机构开始建立，如1935年建成的美国土壤保持局，加拿大草原

农场恢复管理局等。

直到20世纪90年代，耕地侵蚀的重要性才被科学家意识到。迄今为止，其

关注度远低于另外两种类型的侵蚀。在耕作侵蚀中，土壤的剥离和搬运过程都

是通过铧式犁等耕作工具完成的。耕地侵蚀中的净下坡运动由相应的耕地行为

产生，相对于水力和风力侵蚀来说，难以观测其发生状态。耕地侵蚀导致高坡

土层变薄，低坡土层则相对变厚。堆积在低坡的土壤则易受水力侵蚀而转移。

1.2 土壤侵蚀速率

Boardman（2006）提到了一个关键问题：“土壤侵蚀有多严重？”要回答

这一问题，第一步需要弄清侵蚀速率。如果没有相应的侵蚀“可接受的”速

度，或者侵蚀“允许的”速度，单一侵蚀速率数值的作用是有限的。侵蚀是一

个必然发生的自然地质过程。因此，我们的目标只能是管控人类对土壤侵蚀的

影响，保证侵蚀速率处于可接受的范围。

在关注土壤侵蚀的不同学科中，研究人员通常使用不同的单位来描述结

果。在土壤学中，土壤净变化通常用质量除以面积再除以时间进行表示，通常
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情况下的量纲为吨 /（公顷 · 年）。习惯上，土壤净流失被表示为负值，由堆积

作用产生的土壤净增长被表示为正值。土壤侵蚀研究中的关键问题在于对土壤

侵蚀速率的测量，不同的研究范围采用的测量方法不同。例如，小型实验地块

（10 －4 ～ 102平方米）与河道整坡（104 ～ 109平方米）采取的速率测定方法完

全不一样。

使用“单位时间单位面积的质量”作为计量单位很难直接表示土壤本身

的变化，因此普遍的做法是将其转换为相应的土壤厚度。两种表示方法可以通

过土壤容重值进行转化（即一定的土壤体积所含的土壤质量大小，表示为单位

体积的质量，单位有克 /立方厘米或千克 /立方米）。在Montgomery（2007）的

研究中，其采用了1 200千克 /立方米的标准容重。按照这一标准容重，每年

每公顷土地流失1吨土壤，相当于土壤层下降0.08毫米。

表1  全球和区域土壤侵蚀研究中平均土壤下降深度和平均净土壤流失量概览

土地利用

类型
地区 方法

土壤下降深度

（毫米/年）

净土壤流失量

［吨/（公顷·年）］
参考文献

传统农业 全球
实地测量资料

汇编
3.9 49.b Montgomery，2007

保护性

农业
全球 0.12 1.6b

本土植被 全球 0.05 0.66b

地质 全球 0.17 2.2b

农田 全球
实地测量资料

汇编
1.0 ～ 1.2a 12 ～ 15

Den Biggelaar 等，

2003

农田 西欧地区
实地测量与

建模
0.29a 3.6 Cerdan 等，2010

所有易受

侵蚀地区
西欧地区 模拟 0.18a 2.2 Panagos 等，2015

耕地 0.21a 2.7

农田 全球 实地测量 0.60 7.5b W i l k i n s o n  和 
McElroy，2007

所有土地

类型
全球 模拟 0.22a 2.8 Borrelli 等，2018

农田 全球 1.0a 13.0

森林 全球 0.01a 0.16
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（续）

土地利用

类型
地区 方法

土壤下降深度

（毫米/年）

净土壤流失量

［吨/（公顷·年）］
参考文献

农田 欧洲 模拟 0.31a 3.9
Van Oost，Cerdan

和Quine，2009

农田
英国7个地

点平均值

基于实地测量

的估测
0.01a 0.15 Evans，2013

耕作

农田 欧洲 模型 0.26 3.3
Van Oost，Cerdan

和Quine，2009

耕作侵蚀与水力侵蚀的共同影响

农田 全球 模型 0.84 11.0
Doetterl，Van Oost和

Six，2012

风力

干旱地区

农业
澳大利亚 模型 0.02a 0.193 Chappell等，2013

灌溉农业 澳大利亚 0.01a 0.167

牧场 澳大利亚 0.03a 0.359

注：a.土壤下降速率是由土壤净流失量按土壤容重值1 200千克 /立方米计算而得（Montgomery，2007）；
b.土壤净流失速率由土壤下降速率按土壤容重值1 200千克 /立方米计算而得（Montgomery，2007）。

由表1可以看出，不同文献所估算出来的侵蚀值波动范围很大，由于生成

估测值所使用的方法不用，得到部分估测值不同。下面将对此进行更详细的

讨论。此外，全球现在仍然没有达成一致的数值来回答“土壤侵蚀有多严重”

这一问题，对于该问题，当前只能用一个粗略的范围进行描述。Montgomery
（2007）的研究得到的均值为每年3.9毫米，中值为每年1.5毫米，与Den 
Biggelaar等（2003）根据田间实测的估计值大致相近，但明显高于其他研究中

的报道。在其他研究中，所估计的范围大多数为每年0.2 ～ 0.6毫米。

1.3 容许土壤流失量

为了评估侵蚀的严重性，我们必须在可接受和不可接受的侵蚀水平之间

建立一个阈值，这是土壤可持续管理中的重要内容（FAO，2017）。根据《世

界土壤宪章》修订版（FAO，2015）所述，可持续土壤管理的前提是保持或增

强土壤提供的生态系统服务，并且不显著损害土壤提供这些服务的功能或生
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物多样性。因此，可接受或可容忍的土壤侵蚀水平是指能够维持生态系统服

务 (如提供食物和纤维），并且不降低土壤在未来提供这些服务的能力的侵蚀 
水平。

描述容许土壤流失量（Tsl）的一个较为合理的方法是将其与“表土层”的

厚度联系起来，因为“表土层”可能是大多数人最容易理解的土壤学术语。但

是，“表土层”并不是一个严谨的科学概念。在土壤层分类中，矿质土壤的最

上层通常用大写字母A表示，这最符合人们对表土的普遍理解。在农业土壤

中，相关的耕作在A层进行，出于分类考虑，通常在A的基础上加上小写字母

p来表示，即Ap。但是，在侵蚀发生时，表层土壤深度被降低，同时深层土壤

（如E、B或最低的C层）被混入表层。由于人们对于A层的定义是其必须要比

耕作深度厚，因此虽然侵蚀移走了表层的土壤，但A层的厚度并不随时间改变

（图1）。因此，最能体现表层的Ap层有可能是有机质含量丰富、肥沃的土层，

也有可能是侵蚀后残余的贫瘠的土层。由于这一不确定性，其很少用于设定容

许土壤流失量。

容许土壤流失量（Tsl）的值有两种表示方法：①能够维持某一地点土壤量

（质量或体积）动态平衡的数值；②保持土壤生物量生产功能的值（Verheijen
等，2009；Di Stefano和Ferro，2016；Duan等，2016）。第一种方法通过比较

土壤流失速率与固体地质成分生成新土壤的速率来确定Tsl的值。Montgomery
（2007）在土壤生成速率上做了广泛回顾，其在发表的188篇论文中得出土

壤生成速率的平均值为每年0.173毫米（每年每公顷2.2吨）。这个平均速率

只占了所得到的土壤下降平均速度（每年3.9毫米）的一小部分。Verheijen
等（2009）用欧洲土壤生成数据计算出欧洲容许土壤流失量为每公顷每年

0.3 ～ 1.4吨（每年0.02 ～ 0.11毫米）。在对澳大利亚的研究中，Bui、Hancock
和Wilkinson（2011）通过土壤生成速率所计算的容许土壤流失量为每公顷每

年0.2吨（约每年0.015毫米）。

采用土壤生成速率来计算容许土壤流失量可能存在争议，因为在土壤 /基
岩界面土壤的生成速率与黄土、湖泊、冰川沉积物等松散母质层厚地幔里土壤

生成的相关度不大。Wilkinson和Humphreys（2005）认为，土壤中的生物体

可以通过生物扰动作用快速形成土层（特别是有机物丰富的表层），这比土壤 /
基岩界面土壤生成的绝对速率要快很多。因此，通过土壤生成速率来确定容许

土壤流失量更适合岩石上覆盖薄层土壤的地区。

第二种计算容许土壤流失量的方法在土壤侵蚀研究历史上存在已久，即

表示需维持生物量生产的速率。对此，被广泛接受的是由美国农业部提出的定

义，即容许土壤流失量表示允许作物高产、经济的、无限期的持续下去的土壤

侵蚀最大限度（Wischmeier和Smith，1978）。美国农业部确定的容许土壤流失
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量为每公顷每年4.5 ～ 11.2吨。此后，欧洲环境署也进行了相关研究，其所设

定的容许土壤流失量为浅层沙质土壤每公顷每年1吨，发育良好的深层土壤为

每公顷每年5吨。在澳大利亚，Bui、Hancock和Wilkinson（2011）计算所得

的容许土壤流失量为每公顷每年0.85吨（0.065毫米 /年），基于此，可在两百

年时间范围内维持农作物最高产量的75％。

当前，确定容许土壤流失量的主要方法中并没有考虑土壤侵蚀对空气和

水资源数量和质量的影响，但联合国粮农组织所定义的土壤可持续管理对此提

出了明确要求。明确土壤侵蚀和土壤流动到其他地方所产生影响之间的联系仍

较为困难（Duan等，2016），但这对于评估土壤侵蚀的全面影响来说是必要的。

为此，Verheijen等（2009）建议扩大定义范围，以包括土壤提供的其他功能，

之后Bui、Hancock和Wilkinson（2011）讨论了在考虑水质维持时的容许土壤

流失量。根据《世界土壤宪章》修订版（FAO，2015）中可持续土壤管理的定

义，Verheijen等（2009）所提出的容许土壤流失量可以扩展如下：

容许土壤流失量是指所有侵蚀类型共同作用下的累计平均土壤侵蚀速率，

该速率能保证土壤所提供的功能及生态系统服务不发生显著的恶化。

1.4 土壤侵蚀、土壤功能及土壤生态系统服务功能

更为全面地评估侵蚀严重程度，涉及土壤侵蚀的现场和场外的影响，包

括这些影响的经济成本（Boardman，2006）。与此同时，确定尚未充分计算的

成本与无法确定经济价值的影响同样重要。生物多样性和生态系统服务政府间

的科学政策平台最近倡导建立一个基于自然科学和经济学的更广泛的评估框

架，从多角度评估自然对人类的贡献。他们认为，采用这一方法更容易与当地

从业者和当地居民进行合作（Diaz等，2018）。土壤的许多功能都会受到土壤

侵蚀的影响（表2）。

表2  土壤侵蚀对土壤提供的生态系统服务的影响

生态系统服务 土壤功能 侵蚀影响

支持服务功能：支持生态系统其他服务功能发挥，对于人类的影响是间接的，需通过长时间才能

显露出来

初级生产
作为种子萌发和根部生长的介质，提

供给植物营养物质和水分

减少适于根系生长的区域，降低

根系对土壤水分和营养的吸收

营养物质循环 在带电表面上保留和释放营养物质 表面土层的带电有机物质流失

调控服务功能：从调控生态系统过程中获得的利益

水质量调控机制 截留、过滤和缓冲土壤水分中的物质
转移沉积物和沉积物中含有的污

染物到水体中
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（续）

生态系统服务 土壤功能 侵蚀影响

水供应调控机制 调节土壤水分渗入及土壤中的水流
降低土壤渗透能力并且土壤持水

能力下降

空气质量调控机制 调节大气颗粒物含量 转移微小颗粒物到大气中

侵蚀调控机制 保留地表土壤

气候调控机制 调节CO2、N2O和CH4的排放
使得土壤有机碳发生横向迁移，

并有可能导致CO2排放增加

供应服务：生态系统中与人类有直接利益的产品（或商品）

食物、纤维和燃料

的供应

为人类和动物需求的植物的生长提供

水、养分和物理支撑

水分和营养物质供应下降，适合

根部生长的介质深度降低

土壤提供的这些服务功能与联合国制定的可持续发展目标密切相关

（Weigeit等，2015）。其相关性与可持续发展目标中的目标15最为紧密，即阻

止生物多样性的丧失和土壤退化，努力实现土壤退化零增长。与此同时，土

壤所提供的食物生产和水净化等功能也与许多其他可持续发展目标相吻合

（Weigeit等，2015）。例如，土壤侵蚀防控可以很好地推动可持续发展目标2的
实现，即消除饥饿、实现粮食安全、改善营养不良情况以及促进农业可持续发

展。在可持续发展目标2的2.4.1章节中所提到的一个重要指标就是“高效和可

持续农业中农业用地百分比”，根据定义，如果发生了不可接受的土壤侵蚀速

率，土地利用是不可持续的。

1.4.1 土壤侵蚀对土壤生产力和农作物产量的影响

土壤侵蚀可从三方面影响作物生长和作物产量：一是其可移走肥沃的表

面土层，二是其将密度较大的下层土壤混入表层，三则可能减少土壤的根层

（Van Oost和Bakker，2012）。
三种类型的侵蚀都可能导致表层土壤物质逐渐流失（图1）。在多数土壤

中，表层土壤（A层）的土壤有机质含量高于下层土壤。众多研究表明，土壤

有机质是作物生长的重要养分来源，同时也是一种促进稳定的土壤团聚体形成

的十分有益的物质，其通过增加团聚体可有效地提高土壤孔隙度。由丰富的土

壤有机质所形成的高土壤孔隙度，既有利于根部在土体中的延伸，又有利于土

壤中水分的流动。

每一次土壤侵蚀的发生都会减少优质土层，在下一次耕作发生时，土壤

耕作层下面的土壤物质将会被等量地补充到土壤耕作层。如果新补充层的有机
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质含量较低，则表层的有机质含量会逐渐稀释，相应的有机质所产生的效益也

会减少（图1）。而在一些土层中，土壤表层A层下的土层富含黏粒，黏土物

质补充结合到表层后就会产生更致密的、团块状的土层，所形成的苗床不利于

作物的萌发。表层物质的损失导致土壤养分供应能力和养分保持能力降低；后

一种效应在沙质土壤中表现最为明显。养分供应能力的丧失可以通过增加化肥

的使用来弥补，但显然增加化肥的使用会增加经济成本以及环境成本，比如农

药对地表水的污染。

侵蚀对土壤根层的影响在产生了生长受限下层的土壤中表现最为严重

（表3）。随着侵蚀去除土壤表层，表层和生长受限土层之间的土壤厚度减

少（图1），这会限制作物的根部发育。一旦耕作层降至生长受限层，生长受

限层就会结合到耕作层中，作物产量将会显著降低（Larson和Pierce，1994；
Pennock，1997）。与肥料替代养分的情况不同，下层土掺入对产量的影响以人

类的时间尺度来说基本上是不可逆的。

表3  极易受土壤侵蚀造成表层土壤流失的土层和土壤等级

土层 特点和制约 与土层相关的土纲

表面深度30厘米内的

岩石或岩质层

根部生长受限或导致不生根；

不可逆转的土壤流失
薄层土

盐积层 盐度含量高 盐土

脆磐层或硅胶结层 土层含铁、铝或二氧化硅 灰化土、淋溶土、极育土

碱化层 含钠浓度高，呈致密结构 碱土

聚铁网纹层
铁和氧化铝含量高，干燥后变

硬，阻止根部延伸
铁铝土

0
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60

Ah

Bw

Bnt

Cz

Ap

Bnt

Cz

Ap

Bnt

Cz

厘米
图1 侵蚀对土壤层的影响及土壤有机碳含量随深度的变化

注：Ah层表示未被扰动的富有机质层；Ap层表示耕作层；Bnt层由于黏粒和钠含量高，因此植物

生长受限；Cz层可溶性盐含量高。侵蚀速率为每年0.2毫米。

50年
-10厘米

土壤有机碳

（％）

100年
-20厘米

土壤有机碳

（％）

土壤有机碳

（％）

0  1  2  3 0  1  2  3 0  1  2  3
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土层 特点和制约 与土层相关的土纲

黏化层
相对于上层土壤，该层的黏粒

含量增加，根部延伸阻力增加

高活性淋溶土、黏绨土、低活

性强酸土

铁铝层 酸性条件下三价铝含量高 铁铝土

灰化淀积层
酸性条件下三价铝或金属浓度

含量高
灰土

资料来源：改编自Larson和Pierce，1994；Pennock，1997。

土壤侵蚀对土壤生产力最为重要的影响体现在农作物（包括食物、纤维、

燃料）的产量上。20世纪下半叶，人们开展了土壤侵蚀对农作物产量影响的

详细研究，并发表了一些较为全面的总结性文献。《世界土壤资源状况报告》

中引用了4份2000年后的系统评价（Den Biggelaar等，2003；Bakker，Govers
和Rounsevell，2004；Scherr，2003；Crosson，2003）。据估算，由土壤侵蚀导

致的每年农作物损失量占0.1％～ 0.4％，同时，2项研究表明作物年产量因此

下降了0.3％。此后，在对西欧地区的研究中，基于包括上述三项研究在内的

16项研究分析，运用修正通用土壤流失方程模型进行估算，遭受严重侵蚀的

农业用地每年的产量减少约0.4％（Panagos等，2016）。

1.4.2 侵蚀导致减产对经济和社会的影响

确定由侵蚀带来作物减产所引起的经济损失相对复杂。在最近的研究中

主要采用了四种方法来进行经济损失估算。第一种方法是生产函数法，该方

法的第一步是确定侵蚀导致的农作物减产量，第二步需要计算损失产量的经济

价值，通常是作物产量乘以其作为商品时的市场单价。第二种方法是重置成本

法，即计算补偿侵蚀造成的营养物质损失所需的肥料价值。虽然重置成本法

相对容易使用，但 Adhikari和Nadella（2011）认为，它不如生产函数法可靠，

因为肥料只能代表侵蚀对作物生产力的部分影响。例如，与侵蚀相关的物理性

退化不在重置成本法考虑范围。第三种方法是成本收益分析法，通常用于评估

保护措施的经济效益，如梯田或缓冲带。最后，一些作者将购买土壤的成本作

为分析侵蚀成本的依据。

最近，Panagos等（2018）在一个成本分析例子中，将生产函数作为输入

量代入宏观经济模型，评估欧盟农业由土壤侵蚀造成的经济损失。按照遭受严

重侵蚀的约1 200万公顷农业用地0.4％的年生产力损失进行计算，以2010年
作为参考的年损失为12.5亿欧元。欧盟农业损失的实际成本仅为3亿欧元（降

（续）
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低了0.12％），国内生产总值损失为1.55亿欧元。在该案例中，农业的实际经

济损失少于土壤生产力降低所带来的经济损失，这是由于：①更多的劳动力和

资本投入弥补了生产力的损失；②产品国际竞争力的提升弥补了部分土壤生产

力降低所带来的经济损失。该文章中说明了模拟侵蚀对农业经济的影响是一个

非常复杂的过程，相关的结果应该被谨慎使用。

最近，联合国粮农组织、联合国开发计划署和联合国环境规划署对马

拉维土壤流失及经济效应进行了综合评估。在该项评估中，Vargas和Omuto
（2016）采用了南非土壤流失评估模型（Soil Loss Estimation Model for South 

Africa，SLEMSA）。该模型最初是针对津巴布韦的面蚀和细沟侵蚀而开发，其

通过使用三个输入因子的子模型（作物种植比率、裸土土壤流失和地形）来计

算年土壤流失速率。该模型使用的数据包括气候数据、数字高程模型、地形图

和土地覆盖类型遥感图。该项目包括土壤流失野外验证部分，在该部分中包括

了对当地工作人员进行实地评估的培训。

南非土壤流失计算模型得出的结果表明马拉维大部分地区的年均土壤流

失速率较低（每公顷每年0.9 ～ 10吨）。中部地区的九个行政区年均土壤流失

速率为每公顷每年0.9 ～ 6.4吨。北部地区一些区域（与大裂谷断壁相关）的

年均土壤流失速率为每公顷每年11.2 ～ 19.8吨。南部也有分散的高海拔地区

年增长率大于每公顷每年10吨。通常情况下，土壤流失速率高的地区浅层土

壤结构不稳定、陡坡、侵蚀性降雨量高、植被覆盖稀疏（图2）。

图2  Lemuta Naisikie Lazier
站在一条沟壑里，沟

壑将肯尼亚的蓝迪村

一分为二。其他社区

领导人站在深沟上方

坍塌的桥梁遗迹旁©
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关于马拉维土壤和营养物质损失的一项研究（Asfaw等，2018），采用一

般均衡模型评估了土壤损失的直接成本（计算作物产量的下降以及氮、磷和钾

的损失）和市场主体（如企业、农民和政府）对直接损失的反应情况。根据直

接成本模型估测的结果得出，土壤流失量每增加10％导致的货币损失约占马

拉维国内生产总值的0.26％，

占农业总产值的0.42％；土壤

流失量每增加50％导致的损失

约占国内生产总值的1.28％，

占农业总产值的2.1％。在将

市场主体的反应纳入一般均衡

模型时，估测的国内生产总值

损失将减少0.10％～ 0.55％。

需要格外注意的是，该模型预

测土壤生产力的下降对于不同

人群的影响是不一样的，土

壤生产力下降对收入分配最

少的贫困人群及以女性为主

的家庭产生的负面影响最大。

分析考虑各种保护措施的效

果，最终发现横坡种植香根草

（Chrysopogon zizanioides） 能

有效提高生产力水平（图3）。
总体上，马拉维开展的研究为

评估土壤流失及其对经济和社

会的影响的综合建模方案提供

了一个很好的例子。

以上基于综合研究和模型研究的结果与特定点位研究所得的结果往往完

全不同。例如，Stocking（2013）在Stocking和Tengberg（1999）早期研究的

基础上，模拟了土壤侵蚀对热带农业生产力的影响，其所选的研究地点来自联

合国粮农组织资助的侵蚀—生产力研究协作网。该协作网采用标准化的设计，

在非洲和北美洲选取了多个研究地点，每个研究地点有约50平方米的土壤流

失和径流小区。作者使用具有强有力证据的负指数曲线表示侵蚀发生过程。如

表4所示，很明显地看出这些实验点的侵蚀损失速率一般远高于上文中全球和

地区的平均速率。为了评估土壤侵蚀对粮食安全的影响，作者假定满足2个成

年人和6个孩子的家庭需要1 000千克粮食，并假定所有模拟的初始值为每年

图3  用石头和生长的植物进行沉积物收集（马拉

维，代扎县）
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4 000千克粮食。考虑到所研究土壤的几种内在限制因素，Stocking（2003）所

得到的结论相比前文讨论的侵蚀对粮食安全的影响更为悲观。

表4  部分年侵蚀速率及由侵蚀导致产量下降达到每年每户1 000千克粮食的安全阈值所需时间

土壤和坡度
年土壤流失速率

［吨/（公顷·年）］

达到每户粮食安全阈值时间

（年）

中等植被覆盖 低等植被覆盖 中等植被覆盖 低等植被覆盖

腐殖质强风化黏磐土坡

度27％～ 34％
20 86 19 4

暗红色铁铝土坡度16％ 94 187 2 1

典型强淋溶土坡度13％ 157 200 3 1

饱和始成土坡度24％ 5 9 42 23

淋溶黑土坡度1％～ 2％ 0.6 5 65 7

资料来源：Stocking，2003；Stocking 和 Tengberg，1999。

1.4.3 土壤有机碳及其对温室气体的调控

土壤侵蚀对土壤中有机碳储量影响很大。每发生一次侵蚀，都会去除一

部分表层土壤，而在很多土壤中土壤表层的土壤有机质（含土壤有机碳）含

量往往比下层土壤含量高。并且水力侵蚀和风力侵蚀的搬运作用往往使得沉积

物中的碳含量要高于其原来土壤，这是由于土壤有机质本身和黏土、粉沙颗

粒（与粗糙的沙质颗粒相比通常具有更高的碳含量）会在水蚀和风蚀中优先被 
搬运。

碳转化过程在温室气体排放和人为导致的气候变化中具有重要作用，因

此在过去十年里，土壤侵蚀在碳循环中的作用得到了广泛关注。土壤侵蚀究竟

导致向大气排放的碳量增加（碳源）还是土壤中碳固持量的增加（碳汇），仍

是研究中存在的重要争议。

如图4所示，土壤有机碳储量的变化是一系列与土壤侵蚀相关过程相互作

用的最终结果（Doetterl等，2016）。在平坦山顶、高原以及其他平坦地貌景观

中，土壤有机碳储量一般由碳输入量和碳输出量二者之间的平衡决定。其中碳

输入量，最初来源于植物光合作用，主要通过植物根系和土壤有机体进行碳输

入，而碳输出的主要来源是土壤有机体对有机物质矿化作用所产生的CO2。

水力侵蚀和耕地侵蚀通过横向搬运包括土壤有机碳在内的表层土壤物质

打破了这一平衡状态。这种横向搬运导致了侵蚀地的土壤有机碳流失，但也有

人认为，侵蚀也可以通过持续去除一部分有机碳，然后通过植物光合作用再次
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补充新的有机碳来最终增加有机碳的储量（即动态置换；Harden等，1999）。
可能由于雨滴击溅和水流搬运破坏团聚体，使得不稳定的新鲜有机碳暴露出

来，而导致矿化速率的增加。总的来看，这些过程的综合作用结果使得被侵蚀

地点的土壤有机碳产生净损失。

在坡度减小的地方，一小部分被侵蚀土壤发生沉积（图4），在估算有机

碳对全球碳循环贡献时，这部分沉积碳的去向通常难以被量化，增加了估算的

不确定性（Doetterl等，2016）。一般来说，沉积层的CO2释放速度比表层土壤

的要慢。深层土壤（包括沉积层）矿化速率的减弱使得土壤有机碳被埋藏，这

增加了剖面土壤有机碳的存储。与此同时，沉积有机碳和沉积矿物再次形成团

聚体，进而进一步保护土壤有机碳，减少其矿化。因此，尽管在这些湿润、地

势较低的坡上CO2的释放量很大，土壤有机碳储量通常仍呈现出增长状态。

耕作侵蚀和水力侵蚀的不同之处在于，耕作侵蚀的土壤将完全沉积在较

低的斜坡位置，而水力侵蚀则使得被侵蚀的土壤一部分被搬运到场外的湿地或

直接进入河道中。被搬运到场外的碳的去向十分复杂，这无疑进一步加大了土

壤侵蚀对碳循环过程中的净效应这一问题的复杂程度。

关于水力侵蚀与耕作侵蚀对全球碳循环过程中的净效应，目前尚未有被

广泛接受的评估结论。Van Oost等（2007）的研究被广泛引用，该项研究的结

论是侵蚀产生了大约0.12拍克（petagram）/年的碳汇（其范围为0.06 ～ 0.27），
这个值远低于当时其他的研究估计值。他们认为该估计值反映了两方面：一方

面高估了全球侵蚀速率；另一方面高估了在侵蚀斜坡位置通过动态置换被置换

Fig 04 场外转移+
矿化作用

河流 /湿地坡底淤积体

冲积扇

释放碳

碳

土壤有机

碳的沉积

土壤
有机碳
埋藏

团聚体被
破坏导致
矿化作用
加强

由于再次形成团
聚体和埋藏使得
矿化作用减弱

释放

侵蚀过程

碳的动态

置换 碳

土壤有机碳运输

侵蚀中的山坡

土壤存储量增加

土壤存储量减少

混合+
团聚体形成

矿化作用

山顶 /高原

碳 碳 释放
大气

图4 土壤侵蚀对景观尺度土壤有机碳储量影响示意
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的土壤有机碳量。该估计值可与通过植物光合作用从大气中去除的CO2年通量

（128拍克 /年）或通过总呼吸和火灾释放回大气的CO2年通量（118.7拍克 /年）

进行比较。最近，Lugato等（2016）通过建模，对欧盟地区土壤侵蚀对土壤

有机碳储量的影响进行研究，得到农业用地中土壤有机碳侵蚀速率仅仅是 Van 
Oost等（2007）所估计的一半［0.068吨 /（公顷 · 年）与0.16吨 /（公顷 · 年）］，

据此得到土壤侵蚀对区域的碳循环影响更低。虽然学术界仍在持续呼吁就水力

侵蚀和耕作侵蚀对全球土壤有机碳循环的影响做进一步研究（Lal，2019），但

截至目前，很少有研究表明土壤侵蚀对全球土壤有机碳起重要影响。

风力侵蚀对土壤有机碳储量的研究不多，部分原因是由于相比水力侵蚀

和耕作侵蚀，风力侵蚀只局限于比较小的土地面积。在最近一项全球尺度的模

拟研究中，Chappell等（2019）利用模拟研究将在澳大利亚进行的田间尺度研

究扩大到了全球范围。与水蚀一样，风蚀优先去除有机质和较细的土壤成分，

在当地沉积的土壤大部分为沙粒大小的物质，其有机碳含量远远低于源土壤。

在Chappell等（2019）的全球分析研究中，得到2011—2016年，许多地区平

均风力侵蚀速率在每公顷每年1.0 ～ 7.0吨，从而得到平均土壤有机碳的侵蚀

速率在每公顷每年0.1 ～ 0.4吨。该项研究的作者指出，这种规模的损失使得

通过改善管理措施来增加土壤有机碳储量变得更为复杂和困难。

1.4.4 土壤侵蚀和沉积作用

人为引起的水力侵蚀在增加

河道中沉积物含量的同时，也会增

加沿河道水库中的沉积作用。沉积

物数量的增加和沉积作用的加强会

产 生 多 重 影 响（Owens等，2005） 
（图5）。沉积作用发生在湖泊和水库

将会缩短其使用寿命，并影响其运

行效率和成本；发生在港口和江河

口则会增加因疏浚所需的相关成本。

沉积作用和水质变混会影响鲑科鱼

类产卵所在的沙砾层，并对平原等

栖息地和与之相关联的土地利用构

成影响。

据Palmieri等（2003）估计，全

球大型水坝的蓄水能力为7 000立方

千米，每年因沉积造成的蓄水损失
图5  侵蚀事件后的小河道里侵蚀土壤的沉

积作用（马拉维，姆万扎）
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率为0.5％～ 1.0％。以2003年的美元汇率计算，大约相当于130亿美元的重置

成本。在这项研究中，由人为引发土壤侵蚀所带来的损失占总损失的百分比并

没有被估计。

总体来说，有三种管理方法可以解决水库中的沉积问题：推算水库内部

和水库周围的沉积路径；清除水库中的沉积物以恢复水库功能；最大限度地减

少由上游产生到水库中的沉积物（Kondolf等，2014）。最后一种方法显然涉及

径流范围的侵蚀控制，但存在因水库中细小沉积物的截留而导致下游沉积物不

足的问题。例如，Zhou、Zhang和Lu等（2013）估计，三峡大坝的建设减少

了长江中游地区每年91％的悬沙量、77％的总磷和83％的颗粒态磷。这种减

少可能会降低河流、河漫滩和曾遭受过洪水的沿海农业区的初级生产力。

1.4.5 水道中的农业化学污染物

土壤侵蚀也有可能导致水道被营养物质和其他的农业化学品（如农药）

所污染。这类污染会使得水道出现富营养化，对水生生物构成影响，与此同

时，也有可能对生物体产生直接毒害作用（Owens，2005）。
农业化学品可以以溶液和颗粒的形态进入地表水流，水力侵蚀通常是颗

粒形态的产生原因。Harmel等（2006）研究了美国15个州和加拿大2个省内

流域的营养物污染负荷中氮和磷的组分。其研究发现，颗粒状氮磷损失在营养

物污染负荷的平均占比比可溶性氮磷高3倍，由此可见，土壤侵蚀和搬运作用

对氮磷污染负荷的形成起主导作用。磷是富营养化的重点关注对象。磷基本上

呈固态，随着受侵蚀的土壤和粪肥被搬运。

人类的生存和发展需要的安全运行空间被定义为环境安全界限，而氮

的流失，尤其是磷的流失被认为严重加大了人类面临的最严重的资源问题

（Steffen等，2015）。Steffen等（2015）认为氮和磷的生物化学流动处在超过环

境安全界限的高风险区。此研究为磷的流动量设定了两个阈值，一个阈值为防

止海洋大规模缺氧发生，另一个阈值为防止因营养物质供应过剩而产生淡水富

营养化。Steffen等和其他研究者（Cordell等，2009）指出，区域流域中磷的

增加几乎完全来自于肥料，在侵蚀过程中，磷从耕地向淡水和海洋的转移是磷

过量的主要原因。

1.4.6 风力侵蚀、荒漠化及人类健康

与水力侵蚀、耕地侵蚀一样，风力侵蚀也会造成土壤生产力以及土壤

有机碳存储量的下降。此外，风蚀与干旱、半干旱和半湿润干旱地区的荒

漠化和土壤退化有关，其可能由各种因素造成，包括气候变化和人类活动

（D’Odorico等，2010）。风蚀还致使人类吸入粉尘而引发健康问题（图6）。
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人为引发的风力侵蚀是造成土壤退化进而逐步产生荒漠化的主要原因

（D’Odorico等，2010）。和水力侵蚀一样，风力侵蚀是自然发生的，但风力侵

蚀会因人为因素影响而加快。

根据Ginoux等（2012）的分析，全球75％的粉尘排放来源于自然，25％
来源于人类影响。人为侵蚀在不同地区造成的影响有很大差别。虽然北非占全

球粉尘排放的55％，但其中只有8％是人为造成的，而在澳大利亚，75％的粉

尘排放是人为造成的。一般而言，人为引起的排放量都与农业活动有关，尤其

是过度放牧。

沙尘暴会致使人们吸入细颗粒物而对人类健康造成直接影响。人类健康

评估使用直径小于10.0微米和小于2.5微米的粉尘作为风险指标。Goudie（2014）
提供的数据显示，全球许多城市都超过了粉尘的安全标准，包括中国的北京和

上海、澳大利亚的悉尼和布里斯班、美国的斯波坎以及伊朗的阿瓦士和萨南达

季。尽管由粉尘直接造成的健康问题难以统计，Goudie（2014）引用的几项南

欧的研究表明在源于北非的几次重大沙尘事件期间，由呼吸问题导致的住院人

数和死亡率均有增加。

沙尘暴使能见度降低，由此对道路和航空运输造成影响。与此同时，沙

尘的沉积也会影响太阳能电池板的功率，降低了太阳能板的光伏性能（Sayyah
等，2014）。大型太阳能板阵列通常位于干旱环境中（因为没有云层覆盖），但

这些区域同时也是起沙最频繁的地区。

图6 少量甚至无植被覆盖的风蚀景观（伊朗）

©粮农组织 /Ronald Vargas
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1.4.7 侵蚀所造成的经济范畴之外的影响

侵蚀对经济范畴之外的潜在

影响最难评估，因为对于这些影

响通常很难被赋予经济价值。自

然对人类贡献的概念（Diaz等，

2018）包含了健康的景观所提供

给人类身体和心理方面的体验，

以及它们通过宗教、精神和社会

凝聚力所提供的信仰支撑方面的

作用。这些作用对于许多与家乡

保持着更紧密联系的本土群体尤

为重要。土壤侵蚀造成了许多地

貌景观肉眼可见的退化，如下层

土壤暴露、细沟和沟壑的产生和

沙尘暴等。这对一个群体的社会

价值、精神价值和文化价值造成

的深远影响已经远远超过了经济

范畴（图7）。 图7 冲沟侵蚀影响下的村庄（马拉维，利隆圭）
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2  侵蚀过程

与上述三种侵蚀类型相关的侵蚀过程已非常明确。通过干预相关的过程

来降低侵蚀速率是土壤侵蚀管理的重要内容，因此对这些侵蚀过程进行回顾非

常重要。

2.1 水力侵蚀过程

由水力造成的土壤侵蚀主要包括三个过程：①对土体中土壤以颗粒或团

粒形式剥蚀；②被剥蚀物质的运动；③沉积。这些过程又通常被划分为非通道

化的击溅或沟间侵蚀、通道化的细沟侵蚀和冲沟侵蚀。虽然通过管道的地下侵

蚀和通过浅层质量运动的侵蚀也会造成水侵蚀，但本节的重点将放在扩散和线

性侵蚀过程上。

水力侵蚀作用是由降雨引发的。湿润的土壤表面最先使得土壤分散，使

土壤颗粒从土体中释放出来。在当水分渗入到团聚体中时，会导致团聚体内部

空气的压缩，有可能会引起团聚体的崩解。

雨滴击溅是造成大部分土壤被分离出土体的重要原因。土壤剥离量（千

克 /平方米）是雨滴撞击动能（千焦 /平方米）、分离过程所需临界能量与土壤

可分离性（千克 /千焦）的作用结果。Torri和Borselli（2012）的研究得到土壤

剥离量有两个峰值：一个是黏粒含量较高（>40％）时；另一个是在黏粒含量

较低时（与粉沙级颗粒有关）。通常情况下，在颗粒大小增加，直至沙粒时，

土壤的可分离性降低。雨滴击溅分解出的土粒会堵塞土壤表面的孔隙，进而使

地表径流量增加，同时使土壤表面变得光滑，从而加快径流速度。

当水分超过土壤的渗透能力时，水开始汇集在土壤表面形成径流。径流

既能破坏土壤，又能以面蚀和沟间侵蚀的形式对剥蚀的土壤颗粒和团粒进行

搬运。当前，有很多种方法可以用来表示流水的侵蚀力，水深（米）及其流速

（米 /秒）是决定单位流量（平方米 /秒）的关键因素。土壤对水流具有阻力，

水流阻力大小取决于表层土壤因子，如颗粒大小、土块大小、岩石碎片含量、

土壤表面粗糙度和植被。当水流动力超过水流阻力时，土壤会发生剥蚀和搬运

作用。

土壤表面粗糙度和坡度情况的微小差异会导致水流特性在空间上的变化，

这会使得水流变得集中，在细沟形成过程中产生对表层土壤的局部切口。在耕
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作景观中，细沟通常沿着耕作行或车辙方向，而下坡和横坡的空间分布通常决

定了水流方向（图8）。细沟通常从较为松散的A层切入，一直延伸到较为致

密的下层土壤，并在致密的下层土表面横向变宽。这种切入和加宽的过程致使

有机质含量丰富的A层土壤流失严重。

在下一次耕作时，面蚀和细沟侵蚀对土壤表面的作用就会消失。耕作机

具会拖拽土壤填满细沟。这种通过耕作将“新”土壤输送到可能形成侵蚀细沟

的斜坡位置是水力与耕作侵蚀过程相互作用的例证。

当有充足的水分汇集并切入到更深层的土壤和下层沉积物时，沟壑就

会形成（图9、图10）。沟壑，一个非常实用的定义是其不能通过正常的耕

图8 沿着耕作线的细沟（加拿大，萨斯喀彻温省南部）

图9 简易的山坡系统中面蚀、细沟侵蚀和沟蚀的位置示意

面蚀

细沟侵蚀

沟蚀

土壤厚度
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作措施被填充。其他研究使用0.3米的深度作为细沟和沟壑之间的临界阈值

（Castillo和Gomez，2016）。干旱地区极容易形成沟壑，因为旱地植被稀疏，

与此同时其降雨发生次数虽然少、时间短，但强度高（Sidle等，2018）。与细

沟不同的是，管道泄漏所造成的沿孔隙和裂缝的地下侵蚀以及建筑体侧壁坍塌

等土体运动也可形成沟壑。随着沟壑的加深，块体坡移过程取代了地表流动过

程（Sidle等，2018）。

图10 在斜坡下部形成的细沟和在斜坡底部形成的沟壑（玻利维亚） 

对于给定地点，用于描述沟壑发生最常用的方程是斜坡 -面积幂函数，其

被用来描述临界坡度和排水面积。对于沟壑发生的临界面积通常取决于土壤、

气候、植被覆盖和岩石特性等因素，这些因素决定了沟壑形成的阻力。

当水力条件发生变化，水流不能再输送所含的泥沙时，就会发生侵蚀土

壤的沉积。通常情况下，沉积一般发生在径流深度或速度减小的地方。这种情

况发生在斜坡的底部（坡度的减小使水流速度降低）或水不再被限制在狭窄的

沟道中时（例如斜坡的尽头是水平面的地方）（图11）。在农田里，沉积带通

常呈扇形特征，跨度从几十厘米到几十千米不等。这些特点通常使得生长的作

物被沉积物掩埋，导致当年的产量下降。其他情况则是侵蚀土壤未发生沉积之

前就被搬运，经过进一步侵蚀后流进河道（图12）。
在剥离和运输过程中，土壤团聚体会经常遭到破坏，这样就使得土壤以

独立的颗粒形式被搬运。在土壤沉积过程中，石砾和较粗糙的沙粒首先发生沉

积，然后是更细的沙粒、粉粒，最后是黏粒（图13）。通常情况下，较细的粉

质和砂质颗粒会一直随着水流运输，直到进入更大的河流网络。细小颗粒侵蚀

的沉积可能发生在河流冲积平原，也可能发生在湖泊或海洋中。

©粮农组织 /Ronald Vargas



212  侵蚀过程

图11  当坡度减小且不

再被限制在狭窄

沟道中时所形成

的沉积扇（加拿

大，萨斯喀彻温

省南部）

图12  侵蚀土壤在田地

旁的排水沟中沉

积（加拿大，萨

斯喀彻温省南部）

图13  沉积扇上土壤颗

粒的分离（西班

牙北部） ©Dan Pennock

©Dan Pennock

©Dan Pennock
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2.2 风力侵蚀过程

当风吹过陆地表面时，在靠近土壤表面的地方会出现一个湍流区并延伸

到底层大气中（Fryrear，2012）。湍流区有利于风将动能传递到土壤表面，并

对土壤表面施加拖曳力和切应力。当土壤表面风速超过移动最不稳定的土壤

颗粒所需的最小临界速度时，土壤开始发生剥离（也称风蚀）。Chappell等
（2019）以Shao、Raupach和Leys（1996）所得的临界速度建立全球风力侵蚀

模型。他们在澳大利亚进行的风洞实验中发现，在没有覆盖的沙土上，启动颗

粒运动所需的最小摩擦力对应的风速为0.14 ～ 0.36米 /秒。

土壤颗粒被风剥离后通常以三种形式进行搬运：蠕移、近地表的跃移和

远距离的悬移。蠕移粒子（通常是中度或粗糙的沙粒大小颗粒物或集合体）通

常沿着地表运输很短的距离就被截留或沉积。

跃移粒子（通常是细小到中等的沙粒或集合体）以一系列的小跳跃沿着

土壤表面移动。这些粒子对引发进一步分离非常重要，直到达到风的输送能力

或颗粒的供应受到表面黏聚力或结壳的限制。悬移粒子或集合体的大小通常介

于黏土或非常细的沙粒之间，它们在风蚀过程中上升到上层大气中，随后被运

输到很远甚至是整个大陆的距离。虽然悬移粒子只占被搬运土体的一小部分，

却是对富营养土壤的流失和空气质量影响最大的。

风力侵蚀物理模型通常区分将引起沙粒大小颗粒（60 ～ 1 000微米）跳跃

和由沙粒跳跃引起的粉尘（颗粒小于60微米）排放过程（Shao等，1996）。粉

尘粒子具有很高的临界速度，但是很容易通过沙粒跳跃或者跳跃碰撞被抛射入

风中。

跃移搬运沙粒和悬浮输送粉尘过程发生的沉积是不一样的。在农业环境

中，跃移搬运沙粒在距离侵蚀点相对较近的几十至数百米的地方沉积，并且

当遇到湿润土壤或水体表面时，风的输送能力会降低。而粉尘会被运输到非常

远的地方，据估计，25％的粉尘沉降发生在海洋中（Shao等，2011）。如前文

所述，被运输的粉尘中含有丰富的土壤有机碳，这对碳从陆地迁移到海洋意义 
重大。

2.3 耕作侵蚀过程

相比于风蚀和水蚀，人们对耕作侵蚀重要性的认识要更晚些，土壤学家

于1990年才意识到耕作侵蚀的重要性，这与20世纪80年代放射性元素 137Cs的
使用密切相关（Govers等，1999）。耕作侵蚀发生的原理非常简单：由于重力
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作用阻碍了土壤的上坡运动，增强了下坡运动，耕作操作总体上引起土壤下坡

净位移。从某种程度上来说，人们对耕作侵蚀重要性认识的滞后性反映了其在

单一事件中的影响几乎不可见的本质，其影响只能通过长期的累积才能在地貌

景观中显示出来（图14）。

实验表明，土壤的位移程度取决于边坡坡度，具体来说就是某一给定坡

段上下边界之间的坡度变化。当坡段上的坡度增加时，耕作就会导致凸坡坡面

要素 (如坡顶和坡肩）的土壤流失。坡度的增加会导致沿坡段的相应土壤位移

增加。在凹坡要素中（如山坡和洼地），斜坡坡度随坡段减小，因此，土壤运

输的能力就会降低，从而发生土壤沉积（图15）。

图14  长期耕作侵蚀作用下坡顶表层土壤流失和富碳酸钙下层土壤暴露 
（加拿大，萨斯喀彻温省南部）

图15 斜坡上的耕种活动导致土壤在重力作用下向下发生位移（意大利）

©Dan Pennock

©粮农组织 /Ronald Vargas
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耕作侵蚀的物理模型通常关注与耕作方式相关的耕作迁移系数和设备的

运行速度。耕作的土壤位移量随耕作深度和设备速度的增加呈指数增加（Van 
Oost等，2006）。

不同于水力侵蚀和风力侵蚀，耕作侵蚀通常不会造成团聚体的破坏以及

不同粒径粒子的差异性运输。因此，耕作侵蚀产生的沉积土壤与源土壤成分非

常相似，不会发生土壤有机碳和细土壤颗粒的富集。总之，耕作侵蚀是决定农

业土层厚度、土壤类型分布和土壤有机碳存储量的重要因素，通常情况下对侵

蚀土壤的场外运输影响不大。但是，耕作侵蚀所剥离下的土壤能够随着水力侵

蚀被运输到场外。
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3  侵蚀过程的控制

虽然不同地点的侵蚀其物理过程是一致的，但具体地点的实际侵蚀速率

取决于该地点的具体条件。在20世纪下半叶人们对土壤、地形、植被覆盖和

人为干扰等土壤侵蚀过程的控制因素进行了广泛的研究。本节内容总结了控

制因素和物理过程之间的关系，以便为第5章中水土保持措施评估提供基础 
参考。

3.1 影响水力侵蚀的因素

一个地点的水力侵蚀速率取决于降水本身（雨滴击溅的来源）和降雨过

程中产生的径流，后者对侵蚀土壤起到剥蚀和搬运作用。降雨和径流的侵蚀行

为同样受地表情况影响，其中地表情况影响因素包括土壤对剥蚀和搬运的抵抗

力、植被的影响、坡度及坡体结构。

3.1.1 气候

降雨对土壤侵蚀的物理影响已经得到了广泛的研究，相关研究者提出了

许多降雨侵蚀的相关方程。降雨中常用的两个属性是降雨量和降雨强度（即给

定时间段内降雨总量与降雨时间之比，单位为毫米 /小时）。雨滴本身的性质

用动能来表示，即雨滴质量与撞击速度的平方的乘积的一半。广泛使用的降雨

侵蚀的测量方法（Wischmeier，1959）是暴雨的总动能与30分钟最大强度的乘

积。Panagos等（2015）提出了在欧洲范围内使用该方法计算降雨侵蚀的区域

实施方案。

降雨侵蚀力在全球范围内具有重要意义，但其他水源产生的径流侵蚀在

特定地区也很重要。在加拿大和俄罗斯等北方国家，冰雪融化释放的水是造成

水土流失的主要原因，这些地区冻土层上的降雨也是主要贡献者。此外，通过

灌溉增加的水流未纳入到降雨侵蚀的计算中。

3.1.2 土壤

土壤性质对某一地点径流量的产生及土壤抗侵蚀能力（或土壤可蚀性）

有很大影响。

土壤表面的水分可以渗入到土壤中，也可以在土壤表面形成流动的径流
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（假设存在轻微的坡度）。渗入到土壤中的水分比例主要取决于：①降水特性，

包括降雨强度、雨滴大小和雪融速度等；②土壤表面的坡度，通常情况下，坡

度越陡，水的入渗率越低；③土壤的渗透率。

水分渗入到土壤中受重力和土壤活性颗粒的影响，入渗速率受土壤孔隙

直径、孔隙连续性和土壤当前的湿度条件限制。一般来说，土壤质地是影响入

渗速率最重要的控制因素（表5）。其他因素如土壤有机质含量、栽培史和植

被也可能对入渗速率起到重要影响作用。

表5  按照种植作物时土壤经过长期湿润后最小入渗速率对土壤进行等级分类

组别
最小入渗速率

（毫米/小时）
土壤特性

A 8 ～ 12 深厚的沙土、深厚的黄土或粉沙壤土，具有良好的团聚结构

B 4 ～ 8 浅黄土、粉沙壤土和沙壤土

C 1 ～ 4 黏壤土、浅沙壤土、有机质含量低的土壤、黏土含量高的土壤

D 0 ～ 1 具有高胀缩性的土壤、重黏土、部分盐渍土（碱化土壤）

资料来源：Dunne 和 Leopold，1978。Water in Enrironmental Planning。

土壤中颗粒和团聚体的大小是影响土壤侵蚀最重要的因素。仅就土壤质

地而言，因为黏土的黏合力高，所以以黏土为主的土壤的抗剥蚀能力较强，由

于以中粗沙为主的土壤颗粒较大，因此其抗搬运能力强。由此，粉土为主的土

壤和壤土（即沙粒、粉粒和黏粒含量大致相等的土壤）最容易被剥蚀和搬运。

一般情况下，土壤颗粒可以结合形成较大的团聚体，而团聚体的大小和

稳定性对土壤侵蚀的相对控制作用更大。对侵蚀作用而言，团聚体可分为微

团聚体（粒径最大为250微米）和大团聚体（粒径为250微米至10毫米甚至更

大）（Bryan，2000）。微团聚体结合紧密、密度大、孔隙率低且通常抗破坏性

强。微团聚体可以和碎石、未凝聚的土壤有机质进一步结合形成较松散的大

团聚体，这种大团聚体抗破坏性较弱。团聚作用的强度取决于黏合剂，包括

腐殖酸、微生物黏液、与黏土晶体结构相关的静电键以及水分和电解质含量

（Bryan，2000）。通常情况下，黏土和有机质含量越高，则团聚体抗侵蚀能力

越强。

团聚体还受到各种物理因素的影响，如霜冻作用、根系作用、压实和收

缩作用，以及人为破坏（例如耕作）。这些物理影响每年都在变化，因此，团

聚作用在各时间段内也大不相同。

影响土壤侵蚀的最后一个主要因素是土壤表面的粗糙度：表面越粗糙，

水流受到的阻力越大，因此土壤被侵蚀的风险就越低。耕作过程产生的大团聚

体和土块造成了较为粗糙的土壤表面，会降低土壤的侵蚀风险。与此同时，岩
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石碎片也可以造成类似的粗糙程度，但岩石的影响效果比较复杂，因为岩石会

将水流集中在岩石间的通道中，从而增强局部侵蚀（Torri和Borselli，2012）。
预测土壤侵蚀最常用的工具是RUSLE中的K(土壤侵蚀）因子（参考第

4.2.1节），K因子试图对上述描述的几个因素进行总结归纳。K因子中用到的

变量为粉粒+黏粒百分比、沙粒百分比、土壤有机质百分比、土壤结构类型以

及土壤渗透类型。K因子的主要争议点在于，创建经验K因子所用到的小范围

试验往往不能反映出细沟的发育，因此在实际景观尺度中的应用价值相对有限

（Bryan，2000）。

3.1.3 地形

地形对水力侵蚀的空间格局有直接影响。首先，侵蚀强度随坡度的增加

呈线性增加，径流速度（及其侵蚀能力）随坡度的增加而增加。

其次，因为径流通过下坡和横坡会造成累积，所以水流深度会增加，从

而侵蚀能力会加强。在坡度均匀（即横坡曲度不变）的坡道上，顺坡而下的

径流体积与深度也随之增加。因此，侵蚀力在坡顶最小，到坡底时达到最大 
（图16）。在具有显著横坡曲率的复杂坡面上，水流在凸坡上分散，在凹地中

汇聚，因此侵蚀集中发生在凹地中。这些凹地元素通常是景观中沟壑开始形成

图16 无明显坡面曲率的坡面上径流沿山坡长度深度和速度增加
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3.1.4 植被

植被对所有的水力侵蚀过程都有显著影响。第一，植被拦截可以减少降

雨湿润的地表面积近一倍，避免部分降落雨滴湿润土壤（导致团聚体被破坏）

并在地表累积（Torri和Poesen，2014）。第二，植被保护土壤免受雨滴的冲

击，并延缓土壤的板结。前者减少了雨滴击溅破坏地表，而后者减少了径流

量。第三，植物根系增大了土壤孔隙，因此增大了渗透速率，从而减少了径流

（Gyssels等，2005）。第四，植物根部增强了土壤对水力侵蚀的抵抗力。第五，

植被增大了对地表径流的阻力，降低了水流速度，消解了部分侵蚀能量。第

六，无论是植被本身，还是由植物间接产生的土壤有机质，都有助于形成水稳

性团聚体，从而增加土壤的抗蚀性和渗透性。总体来说，从农业用地到草地，

再到森林，随着植被密度的增加，土壤的抗水蚀性会随之增大，降雨过程中地

表径流流量也会随之减少（Torri和Poesen，2014）。
植被覆盖与其相应的侵蚀损失（即给定植被覆盖下的侵蚀损失相对于裸

土的侵蚀损失）之间呈指数关系，如图18所示。通常情况下，当植被覆盖约

图17 水流在凹型坡条件下汇集

的地方（图17）。当坡底的坡度降低时，径流中的泥沙量大于其搬运能力，从

而会造成沉积物的堆积。
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13项关于细沟侵蚀和面蚀的研究

为20％时，面蚀和细沟侵蚀会减少50％，当植被覆盖为30％～ 35％时，面

蚀和细沟侵蚀会减少75％，当植被覆盖约为60％时，面蚀和细沟侵蚀减少达

90％（Gyssels等，2005）。不同结果关于减少飞溅对土壤剥离的影响是相似的，

但研究结果存在一定差异。

3.2 影响风力侵蚀的因素

风力侵蚀发生在裸露或近乎裸露的、平坦的、干燥的土壤表面，并且风

速足以使土壤颗粒发生迁移的土地上。

3.2.1 气候

风蚀发生的条件是土壤表面的风速超过最易受侵蚀的土壤颗粒发生移动

时所需的速度（Fryrear，2012），因此风速是一个关键的气候变量。风速廓线

图18 13项关于面蚀和细沟侵蚀土壤流失与植被覆盖的关系

资料来源：改编自 Gyssels 等，2005。
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中土壤的存在改变了风分离和携带土壤的能力，因此计算风蚀的临界速度是非

常困难的。第二个气候变量是土壤表面的水分含量，因为土壤湿度可以起到稳

定土壤表面的作用。

在风蚀建模中包含气候属性是非常必要的，但同时也是非常复杂的，因

为汇总的不同时间段内（例如每小时、每天或每月）的风速可能会低估瞬时风

强。在基于风蚀评估模型的模拟过程中，Shao、Raupach和Leys（1996）使用

了基于三小时地面观测的气候统计数据，分别是最大风速、平均月降水量、降

水天数、降雨强度分布以及干湿交替过渡天数。

3.2.2 土壤

土壤性质和风蚀之间存在直接关系：土壤颗粒和团聚体越大，将其从土

壤中分离和搬运所需的风速就越大（Fryrear，2012）。土壤颗粒中的单个沙粒

与其他土壤颗粒无法结合，因此最易受到侵蚀。团聚体相对来说难以被风卷带

走，但它们可能会被沙粒撞击而破坏。

土壤表面形成的结壳可以减缓风蚀。当耕作措施 (疏松土壤表面）进行后

出现下雨或形成生物结壳时，土壤表面就会形成结壳。严重影响结壳形成的土

壤性质包括黏粒含量、碳酸钙和可溶性盐的浓度。

土壤表面的粗糙度也是影响风蚀的重要因素。在农业环境中，耕作

通常通过建造耕垄和犁沟以及地表随机形成的土块来增加土壤表面粗糙度

（Fryrear，2012）。当0.06 ～ 0.25米高的耕垄与风向垂直时，风蚀过程可以得

到有效控制（Fryrear，2012）。在长时间遭受风蚀的土地上，耕垄有时可以作

为一种有效的控制措施。

3.2.3 地形及田间配置

丘陵会对风的流动造成重大干扰，从而影响风的侵蚀潜力。理论和实践

研究均表明，风力侵蚀强度沿着山坡的迎风面高度增加而增加，在顶部达到最

大值，到达背风面后急剧下降（Goossens和Offer，1997）。背风面的“风影”

效应导致粉粒（黄土）在该地沉积。

风力侵蚀中的一个重要景观因素是风吹过的区域大小。修正土壤风蚀方

程（Revised Wind Erosion Equation；Fryrear，2012）假设在田地迎风边界处侵

蚀值为零，然后开始增加直至达到风蚀临界值。

3.2.4 植被

植被覆盖的存在可以有效减弱风力侵蚀。农田中种植的农作物及其残留物

都可以起到限制风力侵蚀的作用（图19）。相对土壤流失率与植被覆盖率呈指
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数关系（Fryrear，1985）。在0 ～ 40％的覆盖率范围内，相对土壤流失率下降最

显著，相应的风力侵蚀减少了80％～ 90％。在覆盖率极低（<10％）的情况下，

直立的作物残留物在降低侵蚀方面的有效性比地面平铺残留物至少高6倍。因

此，生产者对农作物残留物进行管理是非常重要的（Fryrear，2012）。
由于过度放牧和践踏的影响，灌木丛等非农田系统可能会遭受相当大的

风蚀（图20）。灌木丛对风速和风蚀的影响取决于灌木的相对覆盖率（Wolfe
和Nickling，1993）。孤立灌木丛（1％～14％的覆盖率）会扰乱风的流动，并

形成灌木下的顺风尾流，使得风速显著降低，从而降低风蚀。灌木丛覆盖率在

14％～ 40％时，其较高的密度阻止了完整的尾流效应实现，侵蚀降低程度较

小。灌木丛覆盖率在40％以上的区域可以实现完整的尾流效应，对侵蚀的减

少作用是最大的。对于非耕地，灌木丛具有最高的总体风蚀水平，而草地和森

林的风蚀水平则明显较低（Ravi等，2010）。

来自4项关于风

力侵蚀的研究
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图19 基于4项研究的风蚀相对土壤流失率与小麦植被覆盖率关系图解

资料来源：改编自 Fryrear，1985。
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3.3 影响耕作侵蚀的因素

耕作侵蚀速率由两组因素控制（Lobb等，1999；Van Oost等，2006），耕

作侵蚀是物理因素和人为因素共同作用的结果，这些因素包括耕作工具特征

（工具形状、宽度、长度）、操作条件（耕作深度、速度、方向）以及耕种人员

根据田间条件对耕种操作做出的相应改变。景观土壤可蚀性由地形参数（如坡

度和曲率）、区域特征（大小和形状）和土壤物理性质决定，它决定了土地遭

受侵蚀的程度。

20世纪90年代，人们为了评估不同耕作方式对耕作侵蚀率的影响做了大量

工作（Van Oost等，2007）。一般来说，耕作深度的增加会使得更多土壤遭受移

动和下坡位移，使侵蚀率呈线性增加。板式犁（平均耕作深度约为0.25米）通

常会比凿式犁（平均耕作深度约为0.15米）造成更大的耕作侵蚀；二次耕作采

用的农具如中耕机、耙、浅型圆盘农机具造成的耕作侵蚀率较小。耕作速度是

影响土壤侵蚀速率的次要因素，相对于耕作深度，它对土壤侵蚀的影响较小。

地形对耕作侵蚀率也有很大影响。凸地形地区的耕作侵蚀率最高，且这

些地区的土壤厚度明显变薄（图21）。耕作侵蚀和水力侵蚀在空间格局上有很

大不同（图22）。侵蚀沉积物在坡度减缓的斜坡底部产生堆积。

图20 长有植被的土丘破坏气流并造成风积型沉积物的沉积（伊朗）

©粮农组织 /Ronald Vargas
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图21 圆丘陵景观中的耕作侵蚀空间示意（耕作侵蚀在上位区的凸型斜坡处最严重）

水力侵蚀空间格局

无水蚀

片蚀

最大细沟侵蚀

图22  圆丘陵景观中的水力侵蚀空间示意（水流深度和速度最大的凹型处发生的面蚀和细

沟侵蚀最严重）
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研究

全球和区域侵蚀评估结果存在的巨大差异，部分原因是采用了不同的实

地侵蚀评估方法而导致的。检查这些方法及其正确用法对评估环境提供参考是

非常重要的。这些现场测量值也被用于侵蚀模型的开发，它们既是部分模型的

实证基础，也是评价模型性能的基准。本章将阐述主要的几种侵蚀模型，以便

于下一章节研究这几种模型在全球和区域上的应用。

4.1 侵蚀的现场评估

4.1.1 水力侵蚀

对现场水蚀的直接评估包括记录和测量现场侵蚀作用的影响情况，例如

细沟和沟壑的深度和范围、植物或树木的根系暴露程度、栅栏柱和其他结构的

地下部分暴露情况，以及排水沟中的沉积量（Stocking和Murnaghan，2001）。
Stocking和Murnaghan认为这种方法与农民更为相关，他们对于影响侵蚀的

看法更应纳入到评估中（图23、图24）。此外，现场评估因素比试验设计所

得的因素更加具有实用性，并且相比于精心设计的科学试验来说，现场评估

因素实施所需的资金投入要少很多。Evans（2013）在英国许多试验点进行了

水力侵蚀的现场评估和监测。Evans认为用这些方法评估得到的侵蚀量只是

模型评估结果的一小部分（表1），而现场评估能更好地代表景观中实际发生

的侵蚀速率。当然，现场评估方法似乎更适合于不具备开展复杂试验设计的 
地区。

过去10年来遥感技术的发展对现场侵蚀评估提供了有利帮助，特别是评

估地形中细沟和沟壑的形成程度（Bennett和Wells，2019）。地面激光雷达以

及进行近距离摄影测量的无人机等工具已用于对短时期内形成的沟壑的精确测

量。Bennett和Wells（2019）认为这些技术有望取代重复观测的实际测量结果

和变化观察的模型模拟估计。

在土壤侵蚀研究中，广泛采用的两项试验设计为：人工模拟降雨和径流

侵蚀试验区。人工模拟降雨试验用于评估雨滴对土壤的剥蚀作用和地表径流的
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产生条件（Meyer，1994）。其可以使用不同尺寸的喷嘴产生雨滴，并且可以

控制降雨的强度，由此评估不同降水事件的影响。通过在不同的土壤表面（如

由耕作或残留物覆盖造成的不同表面粗糙程度）条件下进行试验，也可评估相

关管理措施对雨滴剥蚀作用和径流产生的影响。最后，模拟器的可携带性，使

得可以针对不同情况进行重复操作处理（如覆盖物类型、土壤类型），以便在

评估结果中使用统计工具。由人工模拟降雨所得的数据被广泛应用于提供通用

土壤流失方程所需数据。但是降雨模拟器的使用仍存在争议，部分原因在于其

应用范围较小，无法评估雨滴与地面径流之间的相互作用，而两者的交互影响

对于土壤剥蚀和搬运作用至关重要（Kinnell，2016）。
较大范围的径流侵蚀试验区在研究中已得到普遍应用。应用最广泛的是

用于构建土壤流失方程的试验区。这些试验区的长度为22.1米，宽度为4.1米，

且在试验区尾部安装有可捕捉和测量径流量和沉积物的仪器装置（图25）。通

常试验区是分组布置的，而且通过重复设计可以对不同覆盖类型等进行重复观

测。如果重复的设定没有出现差异，那么侵蚀试验区就可以有效地用于评估管

理操作对土壤流失的影响，这是径流侵蚀试验的主要优势所在。
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图24  沟壑深度和范围的田间测量（马拉

维，奇蒂帕）

图23 细沟深度的田间测量（马拉维，代扎）
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在第一版通用土壤流失方程构建过程中，分析了超过10 000份试验区和

小流域的年度记录数据，来建立方程相关参数间的经验关系。Montgomery
（2007）关于侵蚀值的总结被广泛引用，Montgomery也利用了试验区所得的数

据。Cerdan等（2010）对欧洲19个国家81个试验地点的2 741个试验区的年度

测量值进行了总结。得出这些数据的试验区的平均地块长度为23.7米，面积为

378平方米，与通用土壤流失方程的标准试验区非常相似。Poesen（2018）引

用了来自五大洲的研究，这些研究包括24 000份试验区的年数据，这些数据主

要来自面积为10－3 ～ 10 －2公顷的试验区。

侵蚀径流试验区已广泛用于文献中，但人们也清楚地认识到其不足之处。

构建土壤流失方程所用的试验区测定的大多具有恒定坡度且没有显著横坡曲率

的地表侵蚀流失，然而现场侵蚀过程在下坡和横坡表现出明显的空间差异。虽

然标准侵蚀试验区被认为既可以测量细沟侵蚀也可以测量沟壑侵蚀，但有人认

为，这些试验点的面积决定了它们只能测量以雨滴影响为主的情况（Kinnell，
2016）。试验区不能对细沟侵蚀和沉积物的堆积过程给出可靠的评估结果。此

外，有相当大比例被侵蚀的土壤会在现场的沉积点保留下来，而该沉积过程不

能在标准侵蚀区进行评价。将试验区测得的数据运用到大范围评估时，所估

测的土壤侵蚀速率值会偏高（Van Oost和Bakker，2012）。最后，试验区位置

方面的偏差会使易受侵蚀的土地比例被高估，而不易受侵蚀的土地比例被低估

（Vanmaercke等，2012），因此，在将试验结果扩展到更大范围的景观时，应

当更加谨慎。
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图25 提供土壤流失方程所需数据的标准径流侵蚀试验区（罗马尼亚东部）
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4.1.2 流域产沙率

第二种被广泛使用的水蚀评估工具是测量径流和河流中的悬沙浓度

（Walling，1994）。这些研究的典型做法是在河流或河道边的自动监测站点利

用相关仪器装置监测，在设定的时间间隔内对水中的悬浮沉积物进行取样测

定。该方法虽然可行，但沿河床对较粗的沉积物进行取样的情况非常少见。

Poesen（2018）在欧洲地区对1 287份有关流域测量的相关文献，以及507项
关于水库沉积物积累的研究进行了回顾，典型的流域面积在103 ～ 107公顷，

其认为，当前侵蚀研究的一个弱点在于缺乏对试验区和流域尺度间的研究。

测量点的泥沙产量表示为给定时间范围内单位流域面积内的泥沙产生量

［如：吨 /（千米 · 年）］。通过与流域总体侵蚀速率对比，就可以计算出泥沙输

移比（某一时段内通过沟道或河流某一横截面的输沙总量与该横截面以上流域

产沙量的比值）（Walling，1994）。
流域尺度的产沙率研究在估算土壤侵蚀方面有很多局限性（Walling，

1994）。首先，大量的泥沙储存在流域内，所以在出口测量到的泥沙只是流域

内实际侵蚀泥沙的一小部分。其次，在山坡和沿河道内储存的泥沙会导致在流

域侵蚀和泥沙测量之间存在一个时间差，因此得到的产沙量不能代表当前流域

内的侵蚀速率。再次，河道内泥沙的运输来自于初始源头而不是由坡面侵蚀引

起的。例如洪泛区储存的沉积物往往是在洪水泛滥时期发生，然后再次进行迁

移的。尽管人们已经开发了多种“指纹”追踪沉积物来源的方法，但这仍然是

一个重大的挑战。最后，因为流域很难完全复制，因此，基于人为强加的处理

（如不同的覆盖类型）和重复测量的数据分析很难进行。

总体而言，由于在试验区和流域尺度上，侵蚀发生的阈值是不同的，这

使得具有不同试验面积范围的相关研究估算结果差异非常大。通常，侵蚀速率

会随着试验区面积的减少而下降（Garcia-Ruiz等，2017）。

4.1.3 风力侵蚀

通常情况下，测量风蚀的田间方法比测量水蚀的方法更有限（Fryrear，
2012）。多年来，人们开发了各种类型的沉积物收集器，它们可以安装在不同

的高度，以捕捉风柱中携带的沉积物。采样效率是各种捕集器的关键属性参

数：在理想情况下，在给定高度的风柱中沉积物可以100％被捕获，但通常效

率在80％～ 120％。这些捕集器可用于测量每次风暴引发的侵蚀量，而一年的

累积损失可通过各次的累积来进行计算。

除采用捕集器对沉积物被动采样外，许多研究人员采用风洞实验来评估

风速和表面覆盖可控下的侵蚀情况。风洞试验在实验室和田间环境下均可进
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行，该方法可以精确控制风况，并对不同高度的风载沉积物进行采样（Wu
等，2018）。

此外，利用遥感技术可以在全球范围内对沙尘暴评估，例如Ginoux等
（2012）利用中分辨率成像光谱仪（MODIS）评估了灰尘的光学厚度。该遥感

系统分辨率高（大约10千米），几乎可以全球覆盖，并能提供多波段下的气溶

胶信息。

4.1.4 耕作侵蚀

当前，有两种主要方法已被用于量化耕作侵蚀率和评估不同耕作工具造

成的相关耕作迁移率。最常用的方法是耕作前在土壤中放置示踪剂，耕作后测

量示踪剂的位移（Fiener等，2018）。用于该方法的示踪剂包括微小的示踪剂

（磁性氧化铁、荧光沙）和大的示踪剂（射频标识转发器）。另外，耕作引起

的地形变化可以使用地面激光扫描仪或无人驾驶航空系统进行评估。Fiener等
（2018）对这些方法进行了比较，结果表明这些方法之间存在巨大差异，这使

得模型参数的研究更具挑战性。

4.1.5 大气沉降放射性核素在侵蚀评估中的应用

自20世纪70年代中期引入 137Cs以来，沉降放射性核素已被广泛用于土

壤侵蚀评估。137Cs是最常用的沉降放射性核素，其他放射性元素如 239+240Pu、
210Pb和 7Be也可被用于土壤侵蚀评估，前两种是人造放射性元素，后两种为天

然放射性元素。当沉降放射性核素在土壤表面沉积时，会与土壤活性颗粒紧密

结合，然后在侵蚀过程中发生迁移。对沉降放射性核素当前分布情况的评估可

以用于评估侵蚀的空间格局以及造成这种格局的侵蚀率（Mabit等，2018）。沉

降放射性核素中 137Cs、210Pb和 7Be的浓度可以在实验室中使用伽马射线进行测

定，对 239+240Pu可使用电感耦合等离子体质谱法进行测定。沉降放射性核素的

半衰期从 7Be的53.3天到 239Pu的24 110年不等；137Cs的半衰期为30.2年，210Pb
为22.8年，这使得它们十分有利于被用于土壤侵蚀的研究。

利用 137Cs进行侵蚀评估时，需要根据不同的设计方案从田间采集一系列

土样（Pennock和Appleby，2002）。然后将每个土样中的 137Cs浓度与附近未被

侵蚀的参考点中的浓度进行比较，并利用转换模型将 137Cs的变化转化为土壤

的流失或增加。当前，学术界尚未形成一个统一的转化方法，这使得 137Cs相
关文献的总结和分析工作变得非常复杂。Parsons和Foster（2011）指出另外一

个关于这一方法的问题在于其需要一个未受侵蚀的参考点（Parsons和Foster，
2011）。也有一些研究人员如Mabit等（2013）认为该方法对于侵蚀评估是可

靠的。
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除非有其他可用的信息来源，否则单独使用沉降放射性核素进行的侵蚀

评估无法反映侵蚀的具体过程。但是这些评估方法确实可以反映取样点土壤的

流失或增加，土壤学家和地质学家在20世纪80 ～ 90年代所采用的 137Cs研究

方法让人们意识到了耕作侵蚀的重要性（Govers等，1999）。

4.2 模型研究

土壤侵蚀模型广泛应用于将特定地点的现场研究推广到更大范围，并提

供不同情景（如气候和土地利用变化）的侵蚀评估。本节内容将着重讨论不同

土壤侵蚀类型的模型研究，在下一章将提供在不同区域和全球尺度上模型的应

用情况。

4.2.1 水力侵蚀模型

当前，许多水力侵蚀模型已经被成功开发，且处于持续更新中。Torri和
Borselli（2012）认为评论以前的水力侵蚀模型是没有意义的，因为这些模型

可能已经被新模型所取代。

在诸多水力模型中，当前使用最广泛的水蚀模型是修正通用土壤流失方

程（RUSLE）（Renard等，1997）。该方程是通用土壤流失方程（USLE）的修

订版（Wischmeier和Smith，1978），是一个被广泛用于侵蚀评估和保护规划方

面的工具。

最初使用的USLE模型是一系列水力侵蚀损失和主要控制条件的统计关系

模型，模型中所用数据来自之前讨论的标准USLE站点数据。对试验区数据资

料进行回归分析，可以确定各USLE因子与土壤流失之间的数学关系（Renard
等，1997）。修正通用土壤流失方程保留了USLE的基本结构，并增加了几个

新的研究因子。

修正通用土壤流失方程计算预期年平均坡面侵蚀量的公式如下：

A＝R×K×L×S×C×P
式中，A为单位面积上平均土壤流失量［吨 /（公顷 · 年）］；

R为降水 -径流侵蚀因子（包括融雪径流因子）；

K为土壤可蚀性因子；

L为坡长因子；

C为植被覆盖 -管理措施因子；

P为保护措施因子（如等高种植、梯田）。

由于修正通用土壤流失方程中包含了气候和管理因子，因此它在情景分

析法中得到了广泛使用。虽然原始的通用土壤流失方程试验区设在美国，但
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其他国家也相应建立了标准试验区，以便于对方程进行现场校准（Kinnell，
2016）。此外，修正通用土壤流失方程已被用于模拟范围更广的土壤侵蚀

模型中，如农业非点源污染模型（Agricultural Non-Point Source Model）和

WATEM-SEDEM模型（De Vente等，2013）。
修正通用土壤流失方程的局限性已被广泛检验。其中一点是关于方程本

身，该方程计算的是土壤流失量，而不是沉积物产生量，并且来自其他来源

(如沟壑）的侵蚀和在现场或景观内部的沉积无法被模拟（Renard等，1997）。
该模型通过进一步发展（RUSLE 2；Foster，Toy和Renard，2003）提供了一

种可以在一维的山坡上计算沉积物产量的方法。

一些其他研究对USLE模型中的某些因子提出了异议。例如，在降雨侵

蚀方面，Kinnell（2010）认为，R因子没有明确考虑降雨径流，限制了模型

对降雨过程土壤流失的预测能力。而在改良版通用土壤流失方程（Modified 
Universal Soil Loss Equation，MUSLE）中通过径流数据和水流峰值数据可以

估测降水事件引起的土壤流失量（Sadeghi等，2014）。改良版通用土壤流失

方程已经被用于水土评估工具（Soil and Water Assessment Tool，SWAT）（de 
Vente等，2013）。最近，Benavidez等（2019）开展的一项综合评论中提出了

在通用土壤流失方程应用中一些需要持续关注的问题。

除此之外，也有许多其他的物理模型被用于水力侵蚀的评估和预测。

Pandey等（2016）对50个模型进行了综述，并对如何选择特定用途的模型提

供了指导。

4.2.2 风力侵蚀模型

风力侵蚀方程（Wind Erosion Equation，WEQ）是最早的风力侵蚀模型之

一 (Woodruff和Siddoway，1965），它与通用土壤流失方程具有相似的经验基

础：该方程中的年侵蚀量（兆克 /公顷）是关于土壤可蚀性、土壤粗糙度、气

候、无保护农田的大小以及植被的函数。WEQ的局限性导致了修正风力侵蚀

方程（Revised Wind Erosion Equation，RWEQ）的发展，RWEQ对泥沙运输

的物理过程进行了改良（Fryrear，2012）。该模型需要的数据主要是天气、土

壤、作物和耕作等，相对简单，其可以估测从天到年时间范围内的侵蚀情况。

在20世纪90年代人们开发了一个具有更强物理基础的风蚀预测系统 (Wind 
Erosion Predictions System，WEPS），但大量的输入参数限制了它的使用。

最近，全球风力侵蚀模拟的研究采用了一种与上述WEQ系列风蚀方程模

型完全不一样的方法。Chappell等（2019）将其风蚀模型建立在植被引起的风

速 (和侵蚀）降低的基础上。他们利用植被阴影投射比例，建立与风蚀相关的

空气动力特性关系，推导出风沙输移值。植被阴影遮蔽程度由MODIS反照率
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数据进行评估，并结合全球风速数据集、土壤湿度和土壤数据探究全球风力侵

蚀对土壤有机碳储量的影响。

4.2.3 耕作侵蚀模型

当前发展起来的耕作侵蚀模型，大多利用耕作因子与地貌形态信息相结

合来预测土壤的迁移。Van Oost等（2013）使用经验方程估算了耕作位移量，

该方程包括耕作方向和垂直于主方向上的耕作位移、耕作深度和机具速度，以

及从耕作实验中得出的一些系数。Li等（2008）利用线性函数评估了坡度和

曲率以及耕作操作本身对耕作迁移距离的影响。他们将这一结果与评估耕作位

移对土壤量和土壤成分再分配的模型相结合，用来估算耕作对土壤有机碳的重

新分配。到目前为止，还没有一个单一的模型能够用来作为耕作效果的评估 
标准。
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在前面章节中讨论的许多方法已经用于土壤侵蚀模型的开发，相关的模

型可以提供大尺度范围的土壤侵蚀评估。这些模拟结果对于评估土壤侵蚀程度

以及人类社会由此面临的众多其他挑战具有重要意义。然而，模型工作简化了

侵蚀的复杂过程及其控制因素，也经常受到实地研究人员的指责。

最近的《世界土壤资源现状报告》、Amundson等 (2015）的研究，以及土

地退化全球评估的相关研究（Oldeman, Van Engelen和Pulles，1991；Oldeman 
Hakkeling和Sombroek，1991），都很好地佐证了发展土壤侵蚀模型的必要性。

全球土壤退化评估综合运用了专家意见和实地评估来制作相关的全球地图产

品，但鉴于过去30年来，土地利用和气候发生了重大变化，20世纪80年代的

数据已不具有时效性，不能很好地描述当前的土壤退化状况。

5.1 修正通用土壤流失方程模型研究

运用模型来预测侵蚀和检验侵蚀带来的相关影响，以及这些研究工作的

不足，在欧洲土壤侵蚀建模工作中都有很好的体现。Panagos等 (2015）使用了

欧洲委员会联合研究中心大量统一数据构建的修正通用土壤流失方程欧洲特定

版本——RUSLE 2015来开展他们的工作。相关的工作主要是通过改变欧洲研

究人员数据获取情况对RUSLE模型进行改善。Panagos和他的同事们分别发表

了相关文章来阐述土壤可蚀性、降雨侵蚀力、植被管理、地形和水土保持措施

因子的具体变化。与此同时，他们的相关研究还广泛地使用了辅助数据，如在

地形因子中利用了最新的欧洲25米数字高程模型，土壤可蚀性因子中利用了

遥感数据和地形特征。

Panagos等（2015）在2010年绘制了一幅分辨率为1亿像素的欧盟土壤流

失地图。该地图排除了大约10％不易受侵蚀的陆地（如湖泊、湿地、城市地

区和裸露的岩石）。

在研究区域内，由水土流失造成的年均土壤流失率为2.5吨 /（公顷 · 年）。

欧洲陆地总面积的76％的土壤流失率低于2吨 /（公顷 · 年），这被认为是可持

续的。土壤流失速率最高的是地中海地区、山区（如阿尔卑斯山脉、亚平宁山

脉、比利牛斯山脉和内华达山脉）、希腊西部、威尔士西部和苏格兰。就土地

覆盖 /土地利用类型而言，葡萄种植园、橄榄种植区的土壤流失最大［平均为
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9.47吨 /（公顷 · 年）］，主要是因为这些作物的土地覆盖率较低，且种植在地中

海地区，该地区属于降雨侵蚀力较高的区域。作者还利用RUSLE 2015模型对

由欧盟成员实施的良好农业和环境条件项目的影响进行了敏感性分析。总体来

说相关措施的采用对水土流失的影响非常小。截至2015年，超过25％的农业

用地已应用少耕、免耕和覆盖作物措施，但这仅降低了约1％的土壤流失。其

他水土保持措施如草带、等高种植的影响效果也很小。

RUSLE 2015模型随后被用于评估由土壤侵蚀造成的农业生产力损失情况

（Panagos等，2016）。RUSLE 2015模拟结果显示，在过去25 ～ 30年，在水土

流失率较高的地区［>11吨 /（公顷 · 年）］，农业生产力损失估计为8％，但作

者并没有研究低等和中等侵蚀率［<11吨 /（公顷 · 年）］的农业生产力损失。

Panagos等（2015）的侵蚀估算在学术界引起了广泛讨论，这在土壤学研

究领域非常罕见。Evans和Boardman（2016a）提出了一些批判性意见，并指

出其主要问题在于RUSLE 2015的评估结果没有和其他侵蚀评估进行比较，如

与Evans（2013）对英国水蚀的实地评估（见4.1.1）。他们进一步指出，土地

覆盖和土地管理的具体措施对于控制水蚀速率至关重要，而这些控制措施并未

体现在RUSLE 2015使用的C和P因子中。鉴于此，Panagos等（2016a）作出

了回应。他们认为在区域范围内的建模工作并不是为了准确预测某个地点（或

地区）的侵蚀值，而是为了理解侵蚀过程的发展，提供情景分析或协助政策

的制定。他们认为RUSLE 2015模型非常适用于这些目标。Evans和Boardman
（2016b）进一步反驳了Panagos等（2016a）关于实地评估可行性的观点，并

指出综合的实地评估与建模相结合的方法将大大有利于建模工作的发展。

在另一篇评论中，Fiener和Auerswald（2016）总结了之前评论中指出的

RUSLE 2015中所采用的R和K因子存在的不足之处。另外，他们对C因子中

忽略农作物差异的处理方法提出了质疑，例如利用RUSLE 2015中C因子计算

德国小麦和玉米的结果几乎相同，这明显与事实不相符。此外，RUSLE 2015
估测值与Cerdan等（2010）的结果之间存在巨大差异，且缺乏详细的探讨。

Panagos等（2016b）对这一批评作出了详细的回应，主要观点是模型中每个因

子中使用的方法都是独立公布的，具有公开性和透明性，并且这些因子和结果

都可以与其他方法进行比较。

Borrelli等（2018）还利用RUSLE 2015评估了2001—2012年土地利用变

化对全球水蚀的影响。他们发现2001年某些特定地区的土壤侵蚀平均值为2.8
吨 /（公顷 · 年），到2012年增加了2.5％，主要原因是全球土地利用发生了变

化。全球有6.1％的土地侵蚀率超过了10吨 /（公顷 · 年），这一数值被作为容

许土壤流失量。在大陆范围内，就各大洲超过容许土壤流失率的面积比例而

言，大洋洲最低（0.8％），南美洲最高（8.3％）。全球耕地的流失率［12.7吨 /
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（公顷 · 年）］比森林［0.16吨 /（公顷 · 年）］高78倍，比其他自然植被地［1.84
吨 /（公顷 · 年）］高6倍。与早前对RUSLE 2015应用的批评一致，作者承认

除美国这一原始方程开发地以外，其他地区应用RUSLE 2015模型可能都会存

在一些问题。

5.2 风力侵蚀和耕地侵蚀模型

区域和全球的风蚀估算是建立在模型和地球观测系统上的。在上文第

4.1.3节，已经讨论了基于MODIS数据的全球估算。Chappell及其同事（2016，
2019）提供了一个基于模型的估算值，该估算值利用了MODIS地表反照率数

据、全球土地数据同化系统中的全球风速和土壤湿度数据，以及来自土壤网

格的土壤数据。这些数据都可从谷歌地球引擎（Google Earth Engine）中获得

（Chappell等，2019）。从2001年至2016年，每年的风蚀量被划分为五个等级，

最高级别为1.0 ～ 7.0吨 /（公顷 · 年）。风蚀速率最高的地区是北非、伊朗和阿

富汗两国的边境地区，以及戈壁沙漠地区。风蚀第二等级［0.1 ～ 1.0吨 /（公

顷 · 年）］的地区包括伊朗和阿富汗的干旱地区、阿拉伯半岛、整个北非，以

及美国、墨西哥、澳大利亚、阿根廷和智利的干旱地区。由风蚀造成土壤有机

碳含量损失最大的地区发生在土壤有机碳含量高于沙漠地区的中度侵蚀区。

Van Oost等（2007）对水蚀和耕作侵蚀做了全球性的评估。对水蚀是基于

RUSLE模型进行的估算，而耕作侵蚀是用坡度曲率和耕作运输系数的乘积来

估算（见前一节讨论内容）。全球的坡度和曲度估测值来自GTOPO 30地形数

据库（约1千米分辨率）和SRTM（90米分辨率）。其基于CORINE土地利用

覆盖（100米分辨率）对可耕土地进行了模拟。模拟结果显示，全球耕地的水

蚀比耕作侵蚀高出3倍以上［12.1吨 /（公顷 · 年）vs 3.5吨 /（公顷 · 年）］，全

球牧场的综合侵蚀率为3.5吨 /（公顷 · 年）。Detterl等（2012）也提出了一个结

合水蚀和耕作侵蚀的全球评估。他们的研究也利用的是USLE/RUSLE因子估

算水蚀，但从文章中尚不清楚他们如何估算的耕作侵蚀。与其他的全球评估值

相比，在他们所得到的侵蚀地图中，侵蚀速率高于30吨 /（公顷 · 年）的土地

范围更大，尤其是在山区（如阿尔卑斯山、安第斯山脉、美洲中部、东南亚、

新西兰和智利中部）。
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6  土壤可持续管理和土壤侵蚀控制

6.1 土壤侵蚀控制方法

采用适当的措施将土壤侵蚀维持在可接受的范围内是土壤可持续管理的

一个重要组成部分（FAO，2017）。幸运的是，目前有大量可用技术措施以及

相关信息可用于实现这一目标。例如“世界水土保持技术和方法纵览”（World 
Overview of Conservation Approaches and Technologies，WOCAT）等在线门户

网站为具体方法和程序提供了丰富的信息来源。本章目的是简要回顾现有的各

种措施，并回顾一些评估主要控制措施应用效果的文献。

《可持续土壤管理自愿准则》（Voluntary Guidelines for Sustainable Soil Mana-
gement，VGSSM）提出了可用于控制土壤侵蚀的四大类措施（FAO，2017）。

第一类措施旨在尽量减少可以导致土壤侵蚀的土地利用变化（如砍伐森

林或将草地变耕地等）。土地利用变化通过团聚体破碎和微气候变化引起矿

化作用增强，加剧侵蚀损失，引起土壤有机碳的损失。最近的Meta分析研究

揭示，森林或草原转化为耕地，原始土壤有机碳将损失30％～ 40％（Guo和
Gifford，2002；Poeplau等，2011；Wei等，2014；Li等，2018）。Wei等（2014）
和Li等（2018）的综述表明，森林和草原的相关研究不能说明热带和亚热带

地区上的碳损失高于其他地区。 
第二类和第三类减少侵蚀的措施是密切相关的，包括保护土壤表面免受

侵蚀和最大限度减少坡面径流深度和速度。一些措施如免耕和少耕，既保护地

表又减少径流，而其他措施，如梯田的建设和维护则更侧重于减少径流。

减少侵蚀的一个关键原则是维持地表植物或有机 /非有机残留物的覆盖

度，以保护土壤表面免受侵蚀。从本书的前几节内容可以看出植被覆盖对于降

低风蚀和水蚀非常有效（图17、图18）。《可持续土壤管理自愿准则》中提出

了许多建议采取的措施，主要有覆盖（塑料或生物覆盖）、少耕、免耕（注意

减少除草剂的使用）、覆盖作物种植、生态农业、农机通行控制、连续植被覆

盖和轮作、带状套作、农林混合、防护林，以及合理的放养率和放牧强度等。

许多方法在过去的十年中已被证实是有效的。

减少径流速度和深度的措施通常包括在坡面，特别是在径流汇集的凹

型坡面处设置物理屏障。梯田是这些物理措施中广为人知的，也是研究最多

的，同时带状套作、等高种植、农林复合、横坡障碍物设置（如草带和等高
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地埂、碎石衬砌、草皮水道和植被缓冲带等措施）也是有效的（FAO，2017） 
（图26）。

最后，第四类措施旨在尽量减少土壤颗粒及其中的营养物质和其他污

染物从土壤中流失。许多用于减少径流的措施也被用来截留径流中的沉积

物。沉积物截留方法既能保证沉积物留在原地又能减少其流入河道系统中

（Mekonnen等，2015）（图27）。河岸缓冲带、拦截坝、沉淀池、盆地和湿地都

是可以有效减少沉积物异地影响的重要措施（Mekonnen等，2015）。

图26 圣多美地区为控制侵蚀修建梯田的过程 图27  沟壑中的沉积物截留（马拉维，

松巴）
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6.2 免耕与侵蚀控制

使用最广泛的可以减少土壤侵蚀的措施是减少或避免对土壤表面的耕作，

据统计，这一方法在2009年已达111兆公顷（Derpsch等，2010）。根据机械扰

动程度和残留物的多少，这种措施又被称为免耕、零耕、少耕或保护性耕作。

本书中统称该措施为免耕。少耕会导致残留物留在土壤表面。少耕是保护性农

业的三种措施之一（其他措施是通过农作物残留物的保留形成永久性的土壤有

机覆盖，以及采取包括覆盖作物在内的多种作物轮作方式）（Palm等，2014）。
最近，大量Meta分析研究对免耕和常规耕作进行了比较，并对免耕技术

的收益和成本进行了探讨。Mhazo、Chivenge和Chaplot（2016）发现，免耕使
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温带气候地区土壤流失量下降了60％，但在亚热带和热带气候地区则没有产

生明显变化。温带气候地区的降水径流量减少了33％，而在亚热带和热带气

候地区对径流量减少作用却显著增加。Sun等（2015）发现，免耕对黏土含量

较高（>33％）的土壤表面径流减少量没有显著影响，但对低黏土含量的土壤

径流量却有显著降低作用。

尽管免耕对减少侵蚀和径流方面的作用（至少在温带地区）已得到明确

证实，但对土壤有机碳水平方面的作用仍存在很多争议。一些Meta分析研究

（Mangalassery等，2015）发现免耕可以使土壤中的有机碳增加，因此是一项

可以缓解气候变化的有效措施，但其他人如 Powlson等（2014）指出免耕确实

是一种有效的应对措施，但将其作为削减措施则作用有限。

聚焦研究免耕对作物产量影响的Meta分析研究，解释了免耕在不同地区

上的差异。Pittelkow等（2015）发现，免耕总体上使产量降低了5.1％，其中

热带地区降低幅度最大，为15.1％；温带地区最小，为3.4％。在干旱气候条

件下采用免耕的作用最大，因为免耕的使用提高了水的利用率。免耕导致的产

量下降可通过补充足够的无机氮肥来弥补。Lundy等（2015）发现免耕条件下，

将施肥量增加到每公顷（85±12）千克（以氮计）可以弥补热带和亚热带地区

的产量下降。但需要承认的是，这远远高于目前许多地方的化肥施用量。

关于免耕的最后一点内容与它的社会效应有关。《内布拉斯加州宣言》的

43位作者［国际农业研究磋商组织（CGIAR），2013］指出，农作物残留物的

保留对于产量水平较低的地区，所能起到的侵蚀削减效果不大，如典型的撒哈

拉沙漠以南的非洲和南亚等地。此外，农作物残留物作为饲料和燃料的价值非

常高，占农作物总价值的很大一部分。因此，他们认为这些地区的农民不愿意

采用免耕等措施，虽然这些做法往往会提供无形的中长期利益，但这减少了农

民的当下收入。下一节内容将对此展开详述。

免耕及其对土壤功能和作物生产的影响带给我们一些重要启示。首先，

免耕对减少水土流失的作用因地而异：免耕法导致温带地区短周期作物产量明

显降低，且对亚热带和热带地区没有明显的收益。其次，免耕的优势需要同时

配套相应的综合营养管理方案才能得以体现。最后，当地社会的接受程度是相

关新措施成功实施的必要条件。

6.3 覆盖法及其他植被法

Prosdocimi等（2016）将覆盖法定义为：除土壤和种植的植被以外，在土

壤表面起永久或半永久保护作用的任何物质，该方法被广泛应用于受火灾影响

的地区、牧场和人类活动区以及农业环境中。Prodocimi、Tarolli和Cerda（2016）
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在他们的综合分析中发现，相对于参比实验点，覆盖法可以导致平均含沙量、

土壤流失和侵蚀速率、径流量和深度的减少或降低。具体的土壤流失平均减

少量会随着评估方法不同而有差异：降雨模拟研究中的沉积物浓度平均减少

68.9％，而径流场、拦砂网和沉积物收集法平均减少48.8％。尽管由于不同类

型的覆盖物和使用程度导致覆盖法效果存在较大差异，但总体来说，他们都有

效地降低了沉积物和径流量。

草地和灌木覆盖对风蚀的影响已经在第3.2.4节进行了讨论。

人工种植景观，如防护林或防风林（即垂直于主要风向的成排带状植

被）是一项能够很好减少风蚀的措施，相关的文献记载了防护林最佳设计方法

（Cornelius和Gabriels，2005）。然而，防护林降低了邻近农田的作物产量，而

这些减产是农民们最关心的问题（Kowalchuk和de Jong，1995）。

6.4 沉积物截留及梯田法

利用植被措施，如种植草带、灌木和树障等可以减少现场和场外的径流

量和沉积物截留量。这些措施的最大优点在于可以使用当地的草种或灌木种进

行实施，事实上，很多地区已经因地制宜地采取了这类措施（图28）。

梯田作为一种减少径流速度和深度的有效措施，得到了广泛研究（Arnáez
等，2015；Mekonnen等，2015；Wei等，2016）。梯田法改变了坡面的坡

度，将连续的斜坡分割成一系列的水平台阶。该方法在农业上已有5 000年
的历史（Wei等，2016）。许多研究表明，梯田可有效降低土壤侵蚀。例如，

图28 侵蚀管理方法——仙人掌的坡面横向种植（墨西哥）

©粮农组织 /Ronald Vargas
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Montgomery（2007）的研究表明，用于水稻生产的梯田可以将侵蚀率降低到

接近自然地质的侵蚀率。

然而，梯田结构容易发生损坏，从而可能引发严重的地貌侵蚀。Wei等
（2016）调查了60项失败梯田的案例，他们由此得出结论：由于缺乏相关认识

而导致的梯田废弃、管理不善、设计不当是导致梯田工程失败的原因。梯田废

弃现象在几乎所有存在梯田的地区都很普遍，尤其是在交通不便、人口稀少、

劳动力老龄化的偏远地区（Arnáez等，2015）。由于建立梯田需要投入大量的

人力和财力，因此未来不大可能对其进行广泛推广。

对于土壤可持续管理来说，沟

壑的防治是一项特殊的挑战，因为

相应的措施需要贯穿整个沟壑的排

水 区 域（Vanentin等，2005）。 一

般情况下，多年生牧草或草本林

下植被覆盖可以增加土壤的渗透

能力，减少流向沟道的径流，同时

通过植物根系降低沟壑的扩张。因

此，在排水区种植草本植物或铺设

林木覆盖物可减缓沟壑的扩张。这

些措施在沟壑形成初期阶段是最有

效的，但一旦发生土体和河床崩

塌，类似的控制径流的措施就失效

了。一些物理措施如拦截坝、石

堤、围封也可有效延缓沟壑的扩

张（图29）。然而，正如 Vanentin、
Poesen和Li（2005）提到的，所有

的相关措施都需很长时间的修建和

维护，因此这些措施的采用受到了

很大限制。
图29  用于阻止沟蚀扩张进入村庄的拦截坝 

（马拉维，恩切乌）
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7   土壤治理及社会经济因素驱动下的

侵蚀管理

尽管有许多可用于防治土壤侵蚀的技术解决方案，但只有在被社会大众

所认可和支持的情况下，这些解决方案才能成功实施。在过去的10年里，研

究焦点已经从相关的政策转向了更为广泛的土壤治理。Juerges和Hansjürgens
（2018）将土壤治理定义为与各级政府和非政府机构土壤相关决策过程有关的

一切正式和非正式导向，包括法律法规、监管制度、市场激励制度、条例、规

范、习惯和态度。

从全球层面来看，有两套工具可用于解决土壤和土地退化问题：《联合

国防治荒漠化公约》（United Nations Convention to Combat Desertification，
UNCCD）和全球土壤伙伴关系（Global Soil Partnership，GSP）（Weigelt等，

2015）。《联合国防治荒漠化公约》是仅对干旱地区具有法律约束力的公约。全

球土壤伙伴关系是一个自发成立的机构，自成立以来，已经颁布了几部不具法

律约束力的文书，如《世界土壤宪章》修订版（FAO，2015）和《可持续土壤

管理自愿准则》（FAO，2017）。此外，全球土壤伙伴关系支柱行动计划已经确

定，并由地区和国家机构来实施这些准则（Weigelt等，2015）。
从区域上来看，欧盟土壤主题战略（Soil Thematic Strategy of the European 

Union）提供了较为完善的土壤治理方案，该战略协调了整个欧盟地区的土壤

相关政策（Montanarella和Panagos，2015）。该战略确立了四个核心支柱：通

过土壤框架指令制定具有约束力的土壤保护法、将土壤保护纳入其他法律范

畴、增加研究和提高认知。由于欧盟成员国之间没有达成协议，该立法支柱已

被撤销。最近的一项研究分析发现，欧盟成员国之间在土壤保护方面存在巨大

差异，该项研究认为缺乏合作已经限制了整个欧盟范围内土壤保护方面工作的

有效性（Ronchi等，2019）。
土壤治理相关文献的一个主要焦点是不同的行为者在土壤侵蚀控制中所

发挥的作用。许多研究认为政府的一个关键作用是确保土壤使用者的财产安全

（Juerges和Hansjürgens，2018；Shiferaw等，2009；Weigelt等，2015；Fairhead
和Scoones，2005；Stocking，2003）。由于许多土壤保持措施短期效益不明显，

只有在确保土地使用权时才能显现，因此缺乏保障的土地使用权是限制土壤侵

蚀控制措施实施的主要障碍。Stocking（2003）指出，土地使用权不固定的地
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方比如有移民和难民的地方，会存在土壤严重损害的风险。在这种情况下，土

地使用者基础知识贫乏，而土壤开发对其生存至关重要，这会引发土壤的严重

破坏。

是否采取土壤侵蚀控制措施通常是由土壤使用者来决定的，如农民或牧

民。通过上文内容可以看出，如何将措施落实到位仍需要做许多的工作。

第一，发达国家和发展中国家的农民都会对预期成本和收益进行比较，

然后投资于能够提供最高净收益的方案。而在某些情况下，农民所能达到的最

高净收益只能是在放弃一些新的保护技术时才能达到。当农民采用相关的干预

措施所支出的成本超过收益时，这些措施的实施就会受到极大的阻碍，除非社

会愿意将一些成本内部化，并向农民提供补贴（详细讨论见下文）。Stocking
（2003）以肯尼亚半干旱地区为例进行了解释说明，当地修建了用杂草和农作

物残留物拦截沉积物和径流的垃圾带，尽管咨询服务机构从未提倡使用垃圾

带，但通过计算10年的边际回报率和净现值，发现垃圾带几乎是唯一能持续

造福农民生计且能维持土壤质量的技术，因此垃圾带被广泛采用。

第二，人们通常认为西方土壤保护研究人员所选用的方法和农民的实

际需求存在显著差异，尤其是在发展中国家这一现象更为常见。Shiferaw、

Okello和Reddy（2009）批评许多研究人员没有评估当地土壤使用者对土壤的

认识水平，提出一些不适用于当地的土壤保护措施。他们认为未来水土保持项

目应该灵活提供各种技术和管理手段，以满足不同资源使用者对这些手段的选

择、测试、调整、采用或弃用。他们认为，农民的创新以及适应性试验过程

可以使相关的技术措施与当地情况、耕作条件高度兼容。Fairhead和Scoones
（2005）认为，农民往往会采用创造性的、灵活的方法，比如利用地形和微气

候条件，利用作物、牲畜协同作用以及当地可用的输入型资源，在经济可行的

情况下对改良土壤的技术进行投资。

第三，解决土壤侵蚀问题的研究项目往往过于关注地块或田间规模，但

更大尺度或流域尺度上的研究往往对于解决侵蚀相关的土壤退化问题更有效。

Scherr、Shames和Friedman（2012）提出了气候智慧景观的概念，根据这一概

念，人们通过干预景观以满足多个目标，如人类福祉、粮食和纤维生产，以及

包括侵蚀防控的生态系统服务功能保护。气候智慧景观的组成部分包括保护

天然栖息地、恢复退化流域和牧场、采用少耕以降低侵蚀和增加土壤碳。作者

认为保障这些参与性措施的执行需要采用制度化管理，努力让社会各界参与进

来，并确保弱势人群或群体的生计得到保护或改善。

第四，在发达国家中，存在公有财产（如清洁水源和温室气体的储存）

和个人财产之间的根本性差异。在大多数情况下，土壤管理权以个人财产的形

式掌握在拥有土地全部产权的所有者手中（Juerges和Hansjurgens，2018）。这



52

土壤侵蚀：可持续土壤管理的巨大挑战

使得土壤治理往往取决于土壤所有者是否自愿通过土壤治理使他们的土地实现

可持续性管理。许多土地使用者认为，公共监管机构干涉了他们的财产权。私

人财产（如食品）和公共财产（如温室气体的储存、净化水以及生物多样性）

的混杂给土壤治理带来了巨大挑战。

个人利益和为了公共利益所需要采取行动之间的矛盾，可以以社会负

担生态系统服务维护成本的方式解决。例如，增加农田碳储量或减少水道农

业污染的相应侵蚀控制措施，通常不能给农民带来切实的利益，为了满足保

障公共利益的需求，可以采取经济激励措施。然而，为加强生态系统服务保

护，计算适当的土壤管理措施所需补贴金额一直是一个重大挑战（Juerges和
Hansjürgens，2018）。

当前，有很多文献都对生态系统服务付费设计进行了研究。Wunder等
（2018）表明，生态系统服务付费设计的实施结果往往难以达到它们推出时的

高预期。他们发现，强制执行（即监督合同的遵守情况，并在发现土地所有

者不遵守时实施制裁）是充分实施生态系统服务付费设计的关键瓶颈。出现

瓶颈的主要原因是相关监测的实施成本太高，并且强制执行是一个政治敏感

性问题。生态系统服务付费项目实施时存在的另一个更根本的问题是其不可

能既改善生计和增强生态系统服务功能，又降低成本（Jack，Kousky和Sims，
2008）。达成这些目标所需要的权衡，使生态系统服务付费设计变得更复杂。

总之，构建完善的激励政策来鼓励和奖励侵蚀控制措施的实施，与正确

选择侵蚀控制技术措施同等重要。许多研究都提出的一个明确信息是，成功的

激励政策的出台需要自然科学和社会科学研究团队以尊重和合作的方式与土地

使用者进行协作，并从科学和经验两方面来进行相关知识的总结。
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8  未来的发展趋势 

从前几章的内容可以清楚地看出，当前我们对于土壤侵蚀的许多领域，

如水蚀、风蚀和耕作侵蚀下的土壤剥蚀、搬运和沉积等过程的物理学基础和主

控因素等都有了深入的理解。与此同时，也可以看出来当前土地使用者和土壤

科研人员已经开发了许多适用范围广、应用效果好的土壤侵蚀控制措施，这

些措施已经在一些地方成功地被实施，并将侵蚀造成的损失限制在可接受范 
围内。

与此同时，Boardman（2006）提出了许多关于土壤侵蚀的重要问题，但

在他文章发表后的13年里（甚至包括文章发表以前70年的侵蚀研究中）都没

有得到令人满意的解决方案。在将来，土壤侵蚀领域的相关研究最为理想的前

进方向应该是专注于遗留下来的重要问题，制定相应的研究方案、进行相应技

术的推广、制定相应的政策和支持方案，从而在这些问题上取得重大进展。

8.1 土壤侵蚀发生在哪些地方

Boardman（2006）提到的问题之一是“严重的侵蚀发生在哪些地方？”

（即侵蚀热点地区）。他根据实地调查数据和观察证据提供了一个初步的全球侵

蚀热点地区名单。Boardman（2006）提出的热点地区，可以与一些基于模型、

田块研究和遥感数据的模拟结果进行比对（表6）。

表6  模型研究结果与 Boardman（2006）提出的侵蚀热点地区的对比 

国家/地区（Boardman，2006）
Borrelli 等（2018）

［水蚀，吨/（公顷·年）］
其他研究

中国，黄土高原，长江流域 20 ～ 50

埃塞俄比亚 埃塞俄比亚中北部为20 ～ 50 

斯威士兰 1 ～ 10

莱索托 10 至 >50

安第斯山脉 10至>50

印度、巴基斯坦、阿富汗
兴都库什到克什米尔为10至

>50 
沙尘天气时常发生（Ginoux 等，

2012）

泰国 1 ～ 10

越南 越南北部为10至>50 
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国家/地区（Boardman，2006）
Borrelli 等（2018）

［水蚀，吨/（公顷·年）］
其他研究

地中海流域
1 ～ 10，热点地区分散

摩洛哥北部为10 ～ 50 

西班牙东南部、科西嘉岛、西西里

岛、亚平宁（意大利）、克里特岛、

希腊西部为20 ～ 50吨 /（公顷 · 年）

（Panagos等，2015）
地中海地区耕地的侵蚀速率只有

欧洲其他地区的13％（Cerdan 等，

2010）

冰岛 热点地区分散

马达加斯加岛 马达加斯加中部为10至>50 

喜马拉雅山脉 喜马拉雅山南面为10至>50 

西非萨赫勒 3 ～ 10

0.1～7.0吨 /（公顷 · 年）（Chappell 
等，2019）
人为影响为20％～ 60％（Ginoux 

等，2012）

海地 10至>50

墨西哥
韦拉克鲁斯州南部地区为 

10至>50 

尼加拉瓜 在科迪勒拉地区为10至>50 

Borrelli 等（2018）提供的热点地区，未包含在Boardman（2006）的列表里

美国中西部，密西西比河流

域上游

10 ～ 20，其中热点地区为 
20至>50

由美国和加拿大侵蚀地图而得

（Hempel等，2015）

巴西南部 20至>50

卢旺达和布隆迪 20至>50 

尼日利亚 20 ～ 50，沿海和中部地区

阿拉斯加北海岸，东西伯利

亚山区
10 ～ 20

总体来看，Boardman（2006）提出的热点地区与Borrelli等（2018）以及其他

来源的研究对比结果基本保持一致：Boardman 提供的一些地点（如斯威士兰和

泰国）不包含在Borrelli等研究结果的列表中，Borrelli等提出的一些热点地区也

不包含在Boardman 提供的列表中。与此同时，对于研究比较深入的地区，如欧

洲的地中海地区，他们的研究结果却高度不一致：Boardman（2006）和Panagos
等（2015）指出该地区侵蚀率较高，而Borrelli等（2018）和Cerdan等（2010）预

测该地区总体的侵蚀发生率较低。Cerdan等（2010）认为地中海地区侵蚀发生率

低的原因在于该地区土壤中的岩石碎片含量高，它们可以减少面蚀和细沟侵蚀。

对预测的热点地区进行对比的结果印证了 Boardman（2006）的论述，即

任何对侵蚀热点地区的分析都说明当前迫切需要基于遥感、建模和实地检查对

（续）
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全球土壤退化评价（Global Assessment of Land Degradation）进行更新。理想

情况下，还应分析热点地区土壤的脆弱性及其发生的不可逆变化。

8.2 侵蚀的严重性及代价

全球关于侵蚀速率和容许土壤流失速率的评估存在巨大差异，造成差异的

很大原因是所选择的评估方法不同。从科学的角度来说，产生差异是正常的，但

这些差异给科学研究者设下了难题，因为这些差异很难引起土壤使用者、决策

者和政治家的重视，而这些人恰恰对土壤控制措施的制定和实施至关重要。理

想情况下，在对某一地点的土壤侵蚀速率进行估测时，往往还需要结合当地的

容许土壤流失量，以便于决策者能充分认识到实施土壤侵蚀控制措施的紧迫性。

通过田间测定和模型模拟，不少研究已经估测了土壤侵蚀对农作物生产

力的负面影响，并证明在许多情况下其影响较小。然而，土壤侵蚀对特定场地

研究的负面影响要大很多，如之前提到的，针对性研究内容还应包括土壤易遭

受侵蚀的程度。

土壤侵蚀的严重性问题还必须扩展到其对水和空气质量的影响：在美国

的中西部地区，农业污染对地表水道和海洋造成了严重的污染问题，这很大程

度上是由农田的土壤侵蚀造成的。联合国粮农组织在《世界土壤宪章》修订版

（FAO，2015）的土壤可持续管理中定义了更大范围的土壤生态系统服务功能，

这些应当被涵盖到土壤侵蚀的负面影响中。

8.3 侵蚀率持续上升的原因及对此我们该怎么做

由于侵蚀是一个严重的问题，了解侵蚀的社会和经济驱动因素对于理解

社会对侵蚀威胁的反应（或缺乏的反应）至关重要。我们已经确定了两个首要

问题。首先，侵蚀产生的许多影响发生在场外，对于土地使用者来说，实施侵

蚀控制措施以尽量减少这些场外影响对他们而言没有直接的好处。

其次，许多侵蚀控制措施需要很长时间才能产生明显的有益效果，这限

制了它们被采用，尤其是对没有土地使用权的土壤使用者而言，很难实施这些

措施。在特定地区也有非常严重的问题，例如，非洲地区对农作物残体的竞争

性使用限制了通过田间残留物控制侵蚀的可行性。

当前，有三种主要手段可以促进土壤控制措施的采用：加强宣传，让人

们自愿采用控制措施；监管与有效执行相结合；经济激励措施。通过这三种方

法的平衡来促使人们采用相关的侵蚀控制措施，在实际中仍面临着许多困难，

在土壤治理各个层面上存在的问题也应得到更多关注。
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