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Column

冬将⾄至，宜积累

身为⼀一个经过北北⽅方“⻛风霜⾬雨雪”敲打了了20多年年

的壮汉，平⽇日⾥里里⾃自是过得⽐比较豪放粗犷不不拘

⼩小节，⼤大⼤大咧咧惯了了。虽是⼤大抵如此，却还

是有点⽣生活上⼩小⽂文艺的⼩小习惯，⼤大⾔言不不惭的

讲，有点“身属猛⻁虎，细嗅蔷薇”的意思了了

（笑）。这其中之⼀一便便是每年年买上⼀一本“单

向历”。

说是⽇日历，其实是本册⼦子。形制上恰如早年年

间农村⾥里里赶集买回放于桌上，纸张粗劣不不堪

的⼩小⽇日历，只不不过精致不不少，有些许复古的

意味在其中了了。“单向”的名字源于其使⽤用⽅方

法，每天撕去⼀一张，代表时间的单向流逝⽽而

不不再复还，倒是赋予了了这个简单的动作⼀一些

仪式感，像是在祭奠、怀念点什什么的样⼦子。

每天⼀一张的纸上除了了⽇日期之外，最醒⽬目的便便

是“宜某某，忌某某”格式的⼀一句句话，虽说是

身处坚定地⽆无神论中国共产党领导下的中国

不不应轻信这些迷信的玩意⼉儿，但有时闲来⽆无

事⼀一读，倒也有些趣味。

转眼⼜又是⽉月底，刚刚因为催张⽼老老板稿⼦子催出

来⼀一个“质检报告”⼤大锅的我正苦恼这期的内

容和主题，恰瞄到桌上的⽇日历。嗯，这题⽬目 

2



有了了。

⼲干爽温暖了了两个多⽉月的⼴广州就在⽉月底终于露露出了了点峥嵘凛冽的

⾯面⽬目，早晚⾮非得穿个外套⻓长裤⽅方才觉得舒适⼀一些。冬天就要来

了了，宜什什么呢，思来想去，就是“积累”吧。

如同古时先⼈人在秋天完成了了⼀一年年的收获，于冬季的寒冷中躲进

温暖的屋内尽享天伦之乐，⽽而留留给屋外⼴广袤的⽥田野休养⽣生息的

时间，积蓄⼒力力量量，以便便来年年能继续⽣生机勃发，有个好收成；我

想科研之路路亦是如此，在前⾏行行的路路上不不仅需要披荆斩棘勇攀⾼高

峰的勇⽓气，于浩瀚⽂文海海遨游的过程、试错失败收获经验教训的

累积和暂时停下来认真思考改变思维的沉淀等等也同样重要。

前些天读了了本⻢马亲王⻢马伯庸的新书——《显微镜下的⼤大明》，

其中有个故事说的是明代记述户籍⼈人⼝口⽥田赋等诸多信息的⻩黄册

存于南京⽞玄武湖（彼时被称为后湖）湖⼼心岛的仓库之中，在⼆二

百多年年⼏几近与⼤大明国祚等⻓长的时间⾥里里从未中断，虽终被焚毁，

但仍是世界档案史的奇迹。

想说的不不是历史，⽽而是书⾥里里给我印象最深的这⼀一段：“洪武初年年

在浙⻄西耕作的农夫、永乐时迁⾄至北北京附近的军户、正统朝远在

云南深⼭山打猎的⼟土司、正德朝在淮⻄西烧盐的灶户、嘉靖朝⼭山东

进学的⼠士⼦子、万历朝建阳的书商⼦子弟......⼏几乎所有曾这⽚片⼟土地⽣生

活过的⼤大明⼦子⺠民，都在这座库⾥里里有⾃自⼰己的⼀一席之地。这是⼤大明

保留留下来的最后记忆。在这个王朝治下的每⼀一个⼈人——你能想

象吗，⼏几乎每⼀一个⼈人——后湖⻩黄册都记得，⼤大明都记得。”

是的，凛冬将⾄至。

那就这么积累下去吧，别担⼼心。

冬天就要来了了，宜什什么

呢，思来想去，就

是“积累”吧。
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总有⼈人记得，总会厚积⽽而薄发。

起码时间会记得。

未来会记得。

                                                                                     主编伯⻰龙
总有⼈人记得，总会厚积

⽽而薄发。
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MEMORY

贵阳

张⼲干

【贵阳-01】1990年年10⽉月末了了吧，我极不不情

愿地背上背囊，从株洲去贵阳报到、准备攻

读我的博⼠士学位。那时，贵阳所的部分⼈人

员、物资还在向⼴广州“搬家”中。其中的⼴广州

部分，落地在原属中国科学院⼴广州地质新技

术研究所在五⼭山⽩白⽯石岗的地头，算是现实版

的“鸠占鹊巢”。现在，原地新所的⼈人员已基

本退出了了，感觉⼀一下，好像只有我的⼤大学同

学“⻢马校⻓长”还在所卖⼒力力。⽽而“地新所”，已成

为越来越少⼈人知的称谓，尘封有年年。但贵阳

所却不不然。

【贵阳-02】彼时，贵阳乃⾄至全国各地，治

安都还⽐比较差，更更没有现时号称“全国⼈人均4

个”的监控摄像头了了！我从本科毕业论⽂文到

读硕⼠士，没少出野外，⾃自觉也算是个“⽼老老江

湖”了了。得意洋洋地，我于午夜到达贵阳，

在⽕火⻋车站在喧嚣中，挤上了了⼀一辆中巴⻋车。听

到满⻋车的贵阳话，还直有些湖南话的味道，
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虽感话⾳音⾥里里有些因拉⻓长了了腔调⽽而有些柔痞。⻋车外，是⿊黑⿊黑的煤

灰铺成的路路和稀疏的灯光。

【贵阳-03】那时我还⾃自带⽐比较新奇和⾼高亢的⻘青春节奏，加

之“地质郎”的江湖⻛风格，我本能地从⽜牛仔服⾥里里掏出烟来，正要点

上，忽发现身边⼀一位个⼦子不不⾼高的，⻓长得很像我刚分别的同学，

于是给他递上⼀一根烟，顺便便问道：哥们⼉儿，观⽔水路路在哪⼉儿下？

他真的像我那位同学⼀一样⼀一脸真诚地叼着烟说：跟我⾛走sa，到

了了我会告䜣你的。昏睡的街灯⼀一杆杆过，每到站，下⻋车的⼈人都

会被⼏几个后⽣生挤的灰溜溜溜溜，要⾼高喊着才能落地。我看出来了了，

⼏几个后⽣生是贼，下⻋车的⼈人其实都是被暗偷明抢了了，或不不⾃自知，

或不不敢⾔言。

【贵阳-04】⽽而我身边像我同学的哥们却⼀一直没下，只陪着我抽

烟，听我说要到贵阳所报到什什么的，我还现学起他的贵阳话。

到⻋车⾥里里只剩下5个乘客—连我—时，我明⽩白了了，除我，他们四⼈人

连司机是⼀一伙的，打劫团伙，⽽而坐我身边的竟是（拿电影“天下

⽆无贼”的话来说）“黎叔”！黎叔虽与我年年纪相仿，却没对我⽣生

⽓气，在他们数钱分脏之间，也没忘对司机喊道“踩⼀一脚啰”，然后

提醒故做镇定的我：你到了了呀。嗨，我到了了。

【贵阳-05】穿过平坦的⻢马路路，对⾯面是⼀一道关闭的铁⻔门，⾥里里边是

我们那时地学的圣地—贵阳所。已近清晨，我不不想叫⻔门，毕

竟，在南⼤大时练就的半夜在⿎鼓楼⻆角上爬铁⻔门的本事还是有的。

⿊黑漆漆地下了了那个⼤大陡坡，我摸到了了同学YC的宿舍。那时，⼴广

州分部还没有独⽴立，博⼠士学位授予权还在贵阳，我其实是考上

了了贵阳所的博⼠士⽣生。先我离开南京去硕⼠士的，还有三个同房间

的同学，YC、DK、YG。⼤大四时，他们把贵阳所的“⼤大⽜牛”⽼老老师

⻋车外，是⿊黑⿊黑的煤灰铺

成的路路和稀疏的灯光。
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分了了，我只好留留南⼤大了了。没想到，三年年⼀一晃，我们还是在贵阳聚在⼀一起了了，⽽而且，嘿嘿，该

睡下铺的还睡下铺。

【贵阳-06】我第⼆二次去贵阳，是两年年后的1992年年，那时的研究⽣生集中上科研哲学课，还在

贵阳。我们⼤大学班上的学霸MS也从地⼤大北北京考到贵阳，读⾼高温⾼高压的博⼠士。那次充分体会

了了贵阳的湿冷，和贵阳⼈人⺠民的点着电炉打麻将的惬意⽣生活。LQ是我⼤大学师兄，贵州兴义⼈人，

在夸学员他家乡的好⼭山好⽔水的同时，也显出了了师兄的⽓气场，麻将我打，输了了算他的！⼩小七

对、清⼀一⾊色、对对胡，我算是过了了⼀一通麻将瘾， 为后来在⼴广州连续两年年的麻师⽣生涯打下了了坚

实基础。

【贵阳-07】科研哲学课好像也没⽩白上。我从同学们的书架上翻出⼀一本涂光炽先⽣生写的⼩小册

⼦子，叫“科学研究中的亦此亦彼”，麻将之余、⼀一读之下，竟⼤大有感悟。涂先⽣生结合他所从事

的矿床学研究，讲到许多地质问题因为观察的⻆角度不不同，可能出现亦此亦彼、此彼皆合的研

究结果，⽼老老先⽣生显然是怕⼀一些⼈人死脑筋、⼀一根筋。那时，我有些看不不过过于微观的⼯工作，认

为许多宏观显然的结论，再以微观化学成分区别之，⽆无异缘⽊木求⻥鱼—没差别才怪呢，还做什什

么做！现在想来，是地质观察证据（如不不整合⾯面、穿插关系）应该优先于地球化学证据（如

同位素年年龄）吧！这成了了我科研哲学课程论⽂文作业的第⼀一个观点。

【贵阳-08】第⼆二个观点，是量量的质的问题。即同样的量量，作⽤用于不不同的结构点，效应不不

同。记得当时是举了了同样⼤大⼩小的陨⽯石撞击地球不不同地貌单元的效果应该不不同，还信誓旦旦地

举例例说撞在海海⾥里里可能没有撞在陆上那么严重（现在看来，即使撞在海海⾥里里，恐⻰龙也得灭绝）。

⽼老老师是从北北京研究⽣生院（现国科⼤大）来的，不不知他看到我在麻将桌边“急就篇”似地写在⼏几⻚页

400字稿纸上的神⾔言，会有什什么感觉。反正是得了了个优。与此同时，我对贵阳中巴的好感也

从没削弱，课余、麻将余，我也没少在洋溢着⽜牛油和⼝口⽔水味⼉儿的麻辣烫的观⽔水路路站边练摊⼉儿

（喝喝不不起茅台），然后在著名的6路路中巴上，如⻥鱼得⽔水地帮售票员⼩小姐姐卖票、吆喝喝：“陆路路

陆路路、上⻋车了了！”，“踩⼀一脚sa”！眼前浮现早先那位像我同学的“黎叔”的⾯面庞。

【贵阳-09】我们组在贵阳却还有⼀一位XY⼩小姐姐。上个⽉月，同JY⼀一起去贵阳开重点实验室会

议，JY带上了了她为XY精⼼心制作的⼩小礼物。那礼物是我给她出的⼀一个题，要表达她的对XY的
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情意，要关联XY喜欢的⾁肉⾁肉，⼜又不不能简单地出现⾁肉⾁肉。JY

设计编织了了⼀一个卡通⼈人物，头戴⾁肉⾁肉帽，脚登⾁肉⾁肉靴，怀抱

⼀一盆⾁肉⾁肉，在种⾁肉⾁肉。怯⽣生⽣生地，仿若XY身形。我得在这⾥里里

记⼀一笔。请BL找照⽚片配上。

【贵阳-10】今天上午，我把三个国家重点实验室（贵阳环

境、⼴广州有机、⻄西安⻩黄⼟土）联合学术委员会的新闻挂到了了室

⽹网上，忽想起BL虽没有提交他的【质检报告】，依然催我交

【跬步集】的稿⼦子。虽然不不禁愤慨，但还是胡乱打上这些关

于贵阳往事的⽂文字。那个想起来可能是⻦鸟不不拉屎的地⽅方，曾

经是中国地球科学的圣地，⼤大学同房间7⼈人，连我有4⼈人在那

⾥里里待过（同班有5个）。在1980-1990年年代，那⾥里里⽣生活⽕火

热，思想流淌，⼤大⽜牛云集。我的⼀一位⼴广东潮州的同学去了了就

⼀一去不不返，被护理理他的美⼥女女护⼠士搞掂，就在那⾥里里安家乐业

了了。但更更多的同学，是在那⾥里里⼀一掠⽽而过，或带⾛走⼀一位美⼥女女、⼀一段情，⼜又或带⾛走包括麻将在内

的技艺、和包括肠旺⾯面在内的记忆，转身来到繁华的南国，在⽩白⽯石岗上，继续挥霍他们的⻘青

春，⾄至霜染双鬓。他们同所⾥里里不不少⼈人⼀一样，有贵阳情结，我没有，除⾮非偶然摸到麻将时。

（2019年年11⽉月30⽇日@⼴广州五⼭山⽩白⽯石岗）
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REVIEW

多氯联苯降解的研究现状

王霜

1.引⾔言

1.1 PCBs简介

多氯联苯（Polychlorinated Biphenyls, 

PCBs）是指联苯的l～10位上的氢原⼦子被⼀一

个或⼀一个以上的氯原⼦子取代后形成的氯代烃

类化合物，根据其氯原⼦子取代数量量和位置的

不不同可具体分为209种同系化合物[1-3]。

PCBs的通⽤用结构式如图1-1所示，分⼦子量量为

1 8 8 - 4 3 9 . 7，分⼦子式为C 1 2 H ( 1 0 - m -

n)Cl(m+n)（m+n≤10）[4]。 

P C B s根据氯原⼦子的数⽬目被分为⾼高氯代

P C B s（氯原⼦子数⽬目 ≥ 5）和低氯代

PCBs（氯原⼦子数⽬目＜5）。PCBs随着氯原

⼦子数量量的增加，疏⽔水性也增强，此外还具有

良好的疏⽔水性（⽔水溶性：（4.0–7.6）×10−4 

g/m3）、耐热性、化学惰性和低燃性等特

性，因此在1928年年被⾸首次合成，1929年年正
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式投⼊入⼯工业⽣生产后，

被⼴广泛⽤用于各种化⼯工

产品中，例例如变压器器

油、载热油、增塑剂

和润滑剂等等。20世

纪60年年代中期，全世

界多氯联苯产量量达到巅峰，年年产约10万吨[5]。1968年年，⽇日本发

⽣生了了由PCBs污染导致的⽶米糠油事件，使全世界认识到PCBs的

危害并逐渐减少甚⾄至停⽌止其⽣生产。据统计，全世界共⽣生产了了100

多万吨，其中⾄至少有30%流⼊入环境中，且还有60%的电器器产品

等被填埋，并不不断地向环境中释放PCBs。⼀一份关于表层⼟土的⼤大

⽓气沉降调查报告结果显示，全世界范围的⼟土壤⼤大概承受了了21000

吨来⾃自⼤大⽓气沉降的PCBs[6]。其次，因为PCBs的各种良好特性

也使得其在排⼊入环境后极难被降解（由于C-Cl键的⾼高化学稳定

性），⻓长期存在于环境中并被⻓长距离迁移[7]，从⽽而造成了了PCBs

的全球性污染，从⾚赤道到极地地区的植物、动物、⼈人体中都检

测出了了PCBs[8]。2019年年有⽂文章报道⻩黄河三⻆角洲⾃自然保护区及其

附近的46种表层⼟土壤中检测到的PCBs总浓度为0.149~4.32 ng/

g，且以低氯代PCBs为主[9]。

1.2 PCBs的危害

PCBs是⼀一种持久性有机污染物（POPs, Persistent Organic 

Pollutants），具有较⾼高的⾟辛醇-⽔水分配系数，极难溶于⽔水⽽而易易溶

于脂肪和有机溶剂，也极难被降解，因此易易在⽣生物体的脂肪内

⼤大量量堆积，从⽽而通过⻝⾷食物链危害⼈人类的健康。因为PCB的⾼高危

害性，在2001年年就被列列⼊入《斯德哥尔摩公约》中规定的12种优

先控制污染物之⼀一。⽽而关于PCBs进⼊入⼈人体的具体⽅方式如下[4]：

从⾚赤道到极地地区的植

物、动物、⼈人体中都检

测出了了PCBs
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（1）职业接触，即在⼯工作中接触到PCBs产品，例例如⽣生产或者⻓长期使⽤用PCBs产品，诸如变

压器器油、载热油、增塑剂和润滑剂等等。

（2）饮⻝⾷食摄⼊入，当PCBs通过⽔水、⽓气和⼟土三种途径进⼊入环境后，因其易易在⽣生物体的脂肪内⼤大

量量堆积，可通过⻝⾷食物链累积从⽽而进⼊入⼈人体。⽽而对于婴幼⼉儿，会通过宫内孕育和⺟母乳喂养从⺟母

体进⼊入其体内。

（3）意外事故，在⼈人类历史上，具有⼴广泛报道的PCBs⼤大型事故例例如1968年年⽇日本⽶米糠油事

件，1979年年台湾⽶米糠油事件，1999年年⽐比利利时毒鸡⾁肉事件。其中最为严重的是⽇日本⽶米糠油事

件，当时有1600多⼈人由于误⻝⾷食PCBs污染的⽶米糠油⽽而中毒，22⼈人死亡[8]。

从⽇日本⽶米糠油事件开始，越来越多的⽂文献报道了了多氯联苯通过各种途径进⼊入⼈人体后，对⼈人类

的免疫系统、神经⾏行行为发育、⽣生育系统、器器官、内分泌泌系统等造成⼀一定的危害，甚⾄至有致癌

⻛风险[3, 4, 10, 11]。因此在逐渐认识多氯联苯的危害后，世界开始停⽌止⼯工业性⽣生产PCBs，学

者们也开始研究如何⾼高效、低成本的降解环境中存在的PCBs。经过30多年年的发展，PCBs治

理理技术逐渐深⼊入，形成了了主要为物理理、化学和微⽣生物三⼤大⽅方⾯面的治理理技术。下⾯面将介绍国内

外PCBs治理理领域的发展现状与趋势。

2.PCBs降解的研究现状

因为⼤大⽓气中的PCBs⼤大部分会通过⼤大⽓气沉降到⼟土壤和⽔水体中，⽽而⽔水体中的PCBs因为疏⽔水性，

易易富集到颗粒物上，从⽽而沉降到沉积物中。因此全球存在的PCBs污染物⼤大部分在⼟土壤和沉

积物中。因此关于PCBs治理理技术基本是围绕⼟土壤和沉积物中的PCBs展开的。下⾯面将着重介

绍在⼟土壤和沉积物（固相）环境中，多氯联苯治理理技术的研究物理理、化学和微⽣生物三⼤大⽅方⾯面

的PCBs治理理技术。

2.1 物理理治理理

物理理治理理多氯联苯污染的⽅方法主要有吸附、萃取、燃烧、填埋等。但是⼤大多物理理⽅方法⼀一般只

能将PCBs固定在某⼀一环境中或者从环境中分离出来，不不能直接降解PCBs，需要和其他⽅方法
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相结合来彻底消除PCBs。其次成本较⾼高，因此⼤大多情况下⽤用于紧急性的PCBs污染事件的预

处理理⼿手段。下⾯面主要介绍热处理理法、填埋法和燃烧法。

（1）热处理理法：热处理理⼀一般分为微环境处理理-微波能（Microwave energy）；异位处理理-热

吸附-解吸。微波通过⾼高频电磁波的辐射作⽤用使⼟土壤中的污染物和间隙⽔水快速膨胀和挥发，因

此微波能被⽤用于⼟土壤PCBs修复[6]。但是⽬目前因其成本以及不不能连续处理理问题，⼏几乎没有应

⽤用于⼯工程修复。

（2）填埋法（⽆无损处理理）：将PCBs污染物随物体被填埋，但是因为PCBs的易易挥发性和渗

漏漏，使得该⽅方法不不能彻底解决PCBs问题。但是其可以在PCBs污染事故区域作为暂时应急措

施，进⾏行行短暂PCBs处理理。

（3）燃烧法：通过⾼高温的燃烧可以将PCBs去除，但是该⽅方法对温度的控制较为严格，控制

⼀一旦失稳，PCBs不不完全燃烧可能产⽣生毒性更更强的产物，例例如多氯代⼆二苯并-p-⼆二噁英和多氯

代⼆二苯并呋喃，造成更更严重的污染[12]。其次，燃烧法的成本也较⾼高，⼤大多在发达国家使

⽤用，也可以作为⼩小区域PCBs污染事故的应急处理理措施。

2.2化学治理理

化学治理理指在某种条件下，PCBs和化学试剂发⽣生反应⽣生成低毒或者⽆无毒的化合物。在PCBs

的处理理⽅方法中，化学氧化法可以将⾼高浓度的PCBs废物集中快速处理理，因此在应急处理理上具

有巨⼤大的潜⼒力力。其因成本较为昂贵，在发达国家被⼴广泛应⽤用于处理理地下和地表废⽔水以及⼟土壤

表层中的PCBs[11]。PCBs的化学治理理主要有⾦金金属还原法、⾦金金属氢化法、硫化还原法等等

[13]。

（1）⾦金金属氢化法：利利⽤用氢⽓气在铂、钯等加氢催化的条件下有效的还原PCBs，使其完全降

解，尽量量不不产⽣生有毒中间产物。但是催化剂较贵，造成成本较⾼高，不不适宜⼯工程应⽤用。
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（2）硫化还原法：该⽅方法基于PCBs与硫⼀一起加热发⽣生硫化反应⽣生成联苯基多硫化合物的原

理理来处理理PCBs。该⽅方法降解效率⾼高达99%，产物也易易处理理，但是反应试剂不不稳定，造成⼯工

作效率低，还有待进⼀一步实验室研究。

（3）⾦金金属还原法：利利⽤用零价铁⾦金金属如铁、铅等的还原性处理理PCBs。在整个过程中，PCBs

接受零价⾦金金属的电⼦子，使氯原⼦子逐渐脱落成联苯，体系中的⽔水作为供氢体。零价⾦金金属材料料脱

氯处理理PCBs具有⼴广⼤大的应⽤用前景，但是在其研究初期出现了了⼀一定的弊端，例例如不不完全的脱

⻧卤作⽤用、反应所需温度较⾼高。因此后续的研究逐渐偏向于零价⾦金金属在室温条件下的脱氯作⽤用

以及减少毒性更更强的副产物产⽣生。之后，学者开始⽤用双⾦金金属体系在室温下进⾏行行PCBs脱氯，

例例如Mg Pb Ag Sn Zn [12]。深⼊入研究⼀一种⽐比表⾯面积更更⾼高、还原性更更好的材料料，例例如纳⽶米零价

铁在⽐比表⾯面积上增加了了，使还原材料料和污染物接触⾯面更更⼴广，或者使零价铁材料料硫化，使还原

材料料表⾯面有FeS和FeS2等，增加了了还原性物质[14]。

⾦金金属还原法⼤大多是零价铁等⾦金金属或重⾦金金属与PCBs之间的亲核取代反应，PCBs的氯原⼦子数量量

越多，脱氯反应更更易易发⽣生。但是将⾼高氯代PCBs降解为低氯代PCBs，⽆无法进⼀一步降解，需要

与其他⽅方法结合，例例如微⽣生物⽅方法。陈涛2 0 1 1年年⽤用纳⽶米零价铁等协同微⽣生物降解

PCB77（34-34-CB，四氯联苯）[4]。陈曦2014年年⽤用纳⽶米零价铁和Pd/Fe双⾦金金属体系与微⽣生

物联合修复PCB153[11]。

2.3微⽣生物治理理

相对于物理理和化学治理理在应急上的⾼高效率、⾼高成本，微⽣生物治理理就更更加的经济有效，但是时

间也相对⽐比较持久，适⽤用于对修复时间要求不不严格的实际环境。但是微⽣生物修复也存在⼀一定

的问题致使其在实际应⽤用上⼀一直⽌止步不不前，下⾯面将着重介绍国内外关于微⽣生物治理理PCBs的

进展以及存在的问题。

⽽而微⽣生物治理理主要包括两⼤大过程：厌氧脱氯和好氧降解。

2.3.1 PCBs的微⽣生物厌氧脱氯
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厌氧脱氯指在厌氧条件下，⼀一些微⽣生物能通过脱氯使⾼高氯代多氯联苯（氯原⼦子数量量≥5）降解

为低氯多氯联苯（氯原⼦子数量量＜5）。脱氯作⽤用通过降低PCBs的氯原⼦子数，不不仅降低了了

PCBs通过⻝⾷食物链对⼈人类的危害[15]，还可以使其更更易易被好氧降解。PCBs的微⽣生物脱氯第⼀一

次被发现在哈德逊河上游的沉积物中[16]。学者们陆续开始⽤用从江、湖的沉积物中的微⽣生物

来降解实验室配置的混合PCBs。与最初的Aroclor组成相⽐比，被降解后的沉积物中PCBs有以

下特点：i）⼤大部分为⼀一氯和⼆二氯代PCB同分异构体；ii) 邻位氯代PCBs⽐比例例增加；iii) 3氯到5

氯代PCBs被选择性降解。之后陆续测试了了Aroclor1242, 1248, 1254,和1260的还原脱氯，在

PCBs浓度⾼高达700mg/ kg沉积物的情况下，还原脱氯率达到了了53%，但是脱掉氯原⼦子的位置

⼏几乎全部是对位和间位，其次，⼀一氯和⼆二氯代PCBs的⽐比例例从9%增加到88% [17]。再⽤用哈德

逊河中的沉积物微⽣生物群落对Aroclor1242,1248和1254进⾏行行还原脱氯，其产物也主要是邻位

氯代PCBs，例例如2-CB, 2,2’-CB和2,6-CB[18]。

根据对脱氯途径的观察，B e d a r d 和 Q u e n s e n假设⾄至少存在 6种不不同的 A r o-

clors脱氯途径：M,Q, H, H’, N, P[19]。M和N途径只去除间位的氯原⼦子，P途径只去除对位氯

原⼦子，但具有不不同的特异性。仅有Q和M途径可以去除⾮非侧⾯面的氯离⼦子例例如3-苯环（间位）

或2,5-苯环（M），4-或者2,4-苯环（Q）。在这6个途径中，因为对位和间位耗费的能量量更更

少以及微⽣生物⾃自身的偏好和限制，使得从苯环侧⾯面的对位和间位脱氯更更为普遍。与Q和M途

径相⽐比，H，N和P途径优先脱氯处理理⾼高氯代PCBs。

⽽而在厌氧脱氯微⽣生物的分离和培养⽅方⾯面，学者们也投⼊入了了⼤大量量的⼯工作。迄今为⽌止，已鉴定和

分离出了了各种关于PCB脱氯的微⽣生物[20]，例例如Chloroflexi bacterium o-17[21]和DF-1[22], 

Dehalococcoides. mccartyi [23-27]，Dehalogenemonas[28]和Dehalobacter[29]。其中，只

有Dehalococcoides. mccartyi在纯培养条件下降解商业PCBs，且通过单⼀一的PCB同分异构

体证明了了其PCBs脱氯途径[26, 27]。Wang et al 2014[27]⽤用PCB作为唯⼀一碳源富集到了了3株

Dehalococcoides. mccartyi strains, CG1 CG4和CG5。3株菌也表现出脱掉对位和间位的氯

原⼦子且⽆无法降解邻位氯原⼦子的特点。在解决Dehalococcoides. mccartyi strains脱氯降解速率

较低的问题时，学者发现只有当该微⽣生物⽣生⻓长到⼀一定数量量（10*6/L），才会表现出厌氧脱氯

活性。因此在添加了了四氯⼄乙烯（PCE）作为Dehalococcoides. Mccart yi strains⽣生⻓长所需的
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易易利利⽤用电⼦子受体后，通过促进其⽣生⻓长致使厌氧脱氯效率增加了了30倍[30, 31]。Pathiraja等[32]

在添加表⾯面活性剂增加PCBs⽔水溶性后，PCBs脱氯微⽣生物Lysinibacillus sp.NP05⽣生⻓长速率增

加，因⽽而提⾼高了了脱氯效率。

结合前⼈人研究发现，决定PCBs脱氯程度和途径的主要有5个因素[6, 33]：

i)存在的脱氯微⽣生物种类和数量量，该条件也被其他环境因素影响，例例如碳源、氢⽓气或者其他

电⼦子供体，电⼦子受体（PCBs）的存在与否、温度和pH；

ii) 两个苯环上氯原⼦子的位置（邻、间、对）；

iii) 第⼀一个苯环上氯的构造；

iv) 另⼀一个苯环上氯的构型；

v) 反应条件。

因此也可以发现微⽣生物脱氯降解过程中出现的问题：第⼀一，微⽣生物种类较少[27, 34]，效率较

低（厌氧反应本身较慢），其次是脱氯程度慢且低，即⾼高氯代PCBs脱氯成低氯代PCBs的时

间太久，⽬目前⼤大部分微⽣生物都只可能⼀一次脱氯，少有⼆二次甚⾄至三次脱氯；第⼆二，微⽣生物脱氯

喜好间位和对位，邻位较为难脱，环境中⻓长期存在⼤大量量难以被好氧降解掉的邻位氯取代的三

氯和四氯联苯。此类种种致使⾼高氯代PCBs的脱氯降解较⼀一般的厌氧反应更更为缓慢。这也是

PCBs持久性存在的原因之⼀一。此外，⼤大多厌氧研究都处于实验室阶段，并未将微⽣生物⽤用于

实际微环境中PCBs的厌氧脱氯，或者收获甚微，其中原因之⼀一可能是厌氧脱氯微⽣生物因⽣生

⻓长缓慢，在加⼊入到实际环境中不不具备竞争⼒力力，因此⽆无法发挥其厌氧脱氯的功能。简⽽而⾔言之，

厌氧脱氯微⽣生物在实际微环境乃⾄至环境中的应⽤用需要解决以下问题：

（1）厌氧微⽣生物⽣生⻓长慢，不不具备竞争⼒力力，需要添加微⽣生物促⽣生⻓长剂；或者脱氯效率和脱氯

程度都较低，应寻找促进脱氯程度的⽅方式。
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（2）微⽣生物厌氧脱氯难以解决的邻位氯原⼦子，是否可以通过微⽣生物和化学脱氯的结合来解

决，陈曦2014⽤用纳⽶米零价铁脱氯PCB153（245-245-CB），再⽤用联苯降解菌降解其产物

[11]；说明纳⽶米⾦金金属材料料⾃自身可以或者通过某种途径来脱掉邻位氯原⼦子，使其可以被好氧微

⽣生物降解。

2.3.2 PCBs的微⽣生物好氧降解

好氧降解是在好氧条件下，微⽣生物通过两种不不同的途径降解氯化程度较低的PCBs，该功能

的微⽣生物在⾃自然环境中更更为活跃，种类也更更丰富。微⽣生物好氧降解PCBs的过程：⾸首先，通

过裂解联苯环，将低氯PCBs降解为氯代苯甲酸[35]。其次，氯代苯甲酸产物再进⼀一步被⽔水解

矿化成碳氧化物和⽆无机氯化物[35]。1973年年，Ahmed 和Focht分别以联苯和对氯联苯为唯⼀一

碳源，⾸首次分离培养出具有好氧降解PCB功能的菌株- Achromobacter（⽆无⾊色菌），其可以

降解多种PCB同系物⾄至氯代苯甲酸[36]。迄今为⽌止，已有的好氧降解PCB的微⽣生物菌株

（st ra ins）包括各种⾰革兰⽒氏阴性菌，⽐比如Pseudomonas（假单胞菌） , A lca l ige-

nes（产碱杆菌）, Achromobacter（⽆无⾊色菌）, Brevibacterium （短杆菌属或者枯草芽孢杆

菌），Burkholderia（伯克⽒氏菌）, Comamonas（丛⽑毛单胞菌）, Ochrobactrum an-

t h r o p i（苍⽩白杆菌） ，S p h i n g o m o n a s（鞘氨醇单胞菌） , S t e n o t r o p h o m o-

nas（寡养单胞菌） ，Ralstonia（劳尔⽒氏菌） 和 Acinetobacter（不不动杆菌） 以及⾰革兰⽒氏阳

性菌 ，⽐比如Rhodococcus,（红球菌属） Corynebacterium（棒状杆菌属）和Bacil-

lus（芽孢杆菌）[33, 37, 38]。

1 9 8 6年年，F u r u k a w a和 M i y a z a k i第⼀一次从P s e u d o m o n a s p s e u d o a l c a l i g e-

nes（类产碱假单胞菌） KF707中克隆隆出了了⼀一些基因簇，其编码出了了联苯降解途径中的3种酶

[39]。不不久，Mondello从Burkholderia xenovorans LB400 (Pseudomonas sp. LB400)中克隆隆

出了了整个联苯上通路路代谢的基因组[40]。后续研究逐渐完善了了联苯降解过程中的酶机制。

PCB的好氧降解与联苯类似，都是联苯降解酶的共代谢作⽤用。第⼀一，联苯经联苯2,3-双加氧

酶（bphA）催化2,3-双加氧反应变成2,3-⼆二氢⼆二醇化合物；第⼆二，2,3-⼆二氢⼆二醇化合物由⼆二

氢⼆二醇脱氢酶（bphB）脱氢成为2,3-⼆二羟基联苯；第三，2,3-⼆二羟基联苯由2,3-⼆二羟基联苯
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1,2-双加氧酶（bphC）裂解⼆二羟基化环⽣生成2-羟基-6-氧-6-苯基⼰己⼆二烯酸；第四，2-羟基-6-

氧-6-苯基⼰己⼆二烯酸被⽔水解酶（bphD）通过间位开环⽅方式⽣生成氯代苯甲酸和2-羟基-2,4-戊⼆二

烯酸[33]。

在PCBs微⽣生物降解⽅方⾯面，有研究表明LB400可以从2,3-双加氧作⽤用和3,4-双加氧作⽤用去裂解

PCBs，但是具体攻击位置取决于PCBs上氯原⼦子的位置，因此对很多PCBs同系物都有⼀一定

的降解能⼒力力。其次， P. p s e u d o a l c a l i g e n e s K F 7 0 7也只能从 2 , 3 -

双加氧作⽤用裂解PCBs，因PCBs同系物中氯原⼦子取代位置的原因使其降解范围相对较⼩小。

后续研究发现PCBs微⽣生物降解具有以下的特点：

第⼀一，随着联苯取代的氯原⼦子数量量增加，好氧微⽣生物的降解能⼒力力降低；

第⼆二，PCB同系物中只在⼀一个苯环上有氯原⼦子的⽐比两个苯环上都有氯原⼦子的易易被降解；

第三，PCB同系物中在双邻位（2,6-或者2,2’-）有氯原⼦子的很难被降解；

第四，PCB降解的相对速率以及苯环被攻击的位置都取决于细菌菌株。

综上所述，厌氧脱氯产物⼤大多带有邻位氯原⼦子，但是好氧降解难以降解具有邻位氯取代的

PCBs，因此亟需筛选能降解邻位氯取代PCBs的微⽣生物，并将其应⽤用于⾼高氯代PCBs的彻底

降解。

2.3.3 PCBs的厌氧脱氯与好氧降解的结合

⼀一、微⽣生物厌氧脱氯和好氧降解结合处理理PCBs

综上所述，厌氧脱氯将⾼高氯代PCBs还原脱氯成低氯代PCBs，⽽而低氯代PCBs更更易易被好氧降

解。因此将复杂的多氯联苯化合物降解为低毒产物的关键在于厌氧脱氯和好氧氧化过程的结

合。最早在1995年年，在环境中观察到厌氧脱氯后的⾼高氯代多氯联苯产物被好氧降解的现象

[41]，这个发现为沉积物中的PCBs降解提供了了新思路路。随后，实验表明沉积物中的PCBs经
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厌氧脱氯后再好氧降解（微⽣生物包括Burkholderia xenovorans LB400），其Aroclors的降解

率可⾼高达70%[42]。然⽽而，后续的厌氧-好氧结合的研究并没有体现在封闭的微⽣生物群落和原

⽣生条件中。其限制之⼀一是，Aroclors包含了了很多不不能被好氧降解的邻位取代三氯和四氯联

苯。其次，在⾃自然环境中也⼏几乎没有发现邻位氯代联苯的还原脱氯降解，因此在沉积物中微

环境降解PCBs可能需要具有邻位脱氯功能的⽣生物添加剂或其他脱氯⽅方式。Fagervold et 

al.[43]发现在沉积物中添加strain o-17和其他PCB脱氯微⽣生物可以减少邻位氯代联苯的积

累。其他类似的研究都证明了了⽣生物添加剂对Aroclors完全降解的可⾏行行性[44]。但是，这些⽂文章

中基本只报道了了添加⽣生物促进剂后，PCBs的降解率增加，未报道其脱氯程度，是否将⾼高氯

代PCBs脱氯到了了可以被好氧降解的程度，厌氧脱氯是否能成功结合好氧降解。最后，关于

厌氧脱氯过程或者加速厌氧脱氯过程会对微环境中的好氧降解微⽣生物带来怎样的影响，其会

发⽣生如何的转变，⽬目前都还未报道。

其次，由于商业PCB混合物具有不不同氯化程度的PCB，单⼀一的菌群不不能降解污染环境中存在

的所有或者⼤大部分的PCBs [45]。在⽬目前的厌氧-好氧结合研究中发现，结合厌氧和好氧微⽣生

物的群落⽐比单⼀一的厌氧微⽣生物或好氧微⽣生物都更更为有效，且降解得更更彻底[46]。

⽬目前，对于厌氧脱氯和好氧氧化结合运⽤用于PCBs⽣生物降解的模式主要有两种：分阶段依次

进⾏行行和同时进⾏行行（运⾏行行期间好氧和厌氧交替进⾏行行）[47]。Chen et al., (2014) 发现在微型实验

中通过改变厌氧和好氧条件，经过连续淹⽔水（180天）和⼲干旱（60天）处理理后其最初PCB混

合物的去除率可⾼高于40%，⽽而持续⼲干旱的条件下去除率才20%。其次，Aroclor1260污染⼟土

壤与有机废物按2:3⽐比例例混合，连续经过70天厌氧堆肥和28天好氧堆肥后，其总PCBs的去除

率达到25.0%[48]。此外，厌氧脱氯和好氧氧化微⽣生物结合组成的⽣生物添加剂也在实验室降

解江河沉积物中PCBs起到了了很好的作⽤用。

但是总结⽬目前厌氧脱氯和好氧氧化结合运⽤用于PCBs⽣生物降解研究的盲点：

第⼀一，微⽣生物厌氧脱氯速率较慢，因寻求合适的促进⽅方式，⽐比如添加PCE促进厌氧脱氯微⽣生

物⽣生⻓长，或者添加化学脱氯等⽅方式促进脱氯进程；
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第⼆二，从环境中筛选出的⼟土著微⽣生物菌株或者菌群⽤用于微环境中PCBs的⽣生物降解时真的增

强了了PCBs的降解，或者是否能归为该微⽣生物菌株或菌群的作⽤用，例例如，Li 等2017[49]将从微

环境中筛选的⼟土著降解菲微⽣生物菌群强化培养再加⼊入环境中，却发现该微⽣生物并未参与菲的

降解。

⼆二、化学和微⽣生物降解结合处理理PCBs

与物理理化学处理理技术相⽐比，⽣生物处理理虽然对环境⽆无害，但治理理过程相对较⻓长，其微⽣生物厌氧

脱氯就是限速步骤之⼀一，这也是⽣生物修复应⽤用的限制之⼀一。因此在考虑添加⽣生物促进剂的⽅方

式下，也可以考虑使⽤用化学和微⽣生物组合的⽅方法来加速厌氧脱氯过程。报道较多的⾦金金属体系

（⼤大多为铁）还原脱氯的化学⽅方法，⾦金金属不不仅可以还原脱氯，还可以好氧降解PCBs，其次

例例如铁等还可以促进微⽣生物的⽣生⻓长。纳⽶米零价铁，铁双⾦金金属体系与好氧微⽣生物结合降解

PCBs的研究被⼴广泛报道。He等[50]研究表明，不不易易被好氧微⽣生物降解的245-25-CB经过Pd/

Fe双⾦金金属体系脱氯降解后⽣生成24-2-CB可被好氧微⽣生物降解。Wu等研究了了纳⽶米零价铁对

PCBs的脱氯作⽤用，第⼀一，在⽔水环境中Ni和表⾯面活性剂（吐温80）可以有效地促进纳⽶米零价

铁的脱氯效率[51]，第⼆二，在实际⼟土壤或者底泥泥环境中纳⽶米零价铁脱氯应⽤用效果不不佳在于环

境中的腐殖质通过还原零价铁，降低了了它的电⼦子转移效率，并且通过⽣生成碳酸亚铁阻碍零价

铁与PCBs的接触，加⼊入表⾯面活性剂后可以改变PCBs在零价铁上的吸附⾏行行为来增加他们之间

的接触，从⽽而提⾼高处理理效率[52, 53]。

3.前景与展望

研究表明，随着环境⾃自身对PCBs的修复，⽬目前环境中主要存在⼤大量量的四氯联苯（尤其是双

邻位），其是⾼高氯代联苯的脱氯产物，⼜又难以被好氧降解。因此寻求能应⽤用于环境中四氯联

苯降解的⽅方法是环境治理理PCBs的主要⽅方向。相对于修复速率较慢的微⽣生物降解，实验室研

究中已有化学材料料和好氧降解结合降解四氯联苯乃⾄至更更⾼高的⾼高氯代PCBs，但是未⻅见其实际

环境的应⽤用，原因可能有复杂环境中可被化学材料料降解的⽬目标太多，实验室研究的⽅方法难以
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发挥设计的作⽤用。⽽而对于微⽣生物⽅方法，仍需要筛选、培养能降解四氯联苯的微⽣生物，使厌氧

脱氯和好氧降解结合彻底降解PCBs。
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METHOD

利利⽤用苯多羧酸法表征⽓气溶胶样品中的稠合芳环物
质

孙悦

⼤大⽓气⽓气溶胶中的稠合芳环物质 (Polycyclic 

aromatics, PAs) 有很多，包括美国国家环境

保护局优先控制的16种多环芳烃 (US-EPA 
priority polycyclic aromatic hydrocarbons, 
EPA -PAHs)，含氧多环芳烃，硝基多环芳

烃，以及⿊黑碳 (Black carbon, BC) 。他们通

常是由于⽣生物质或者化⽯石燃料料的热解或者不不

完全燃烧产⽣生，并且在环境中⼴广泛存在。⼤大

⽓气PAs污染备受关注，因为很多PAHs和其衍

⽣生物对动物有致畸、致癌、致突变⻛风险；⿊黑

碳则对太阳辐射有很强吸收，影响⼤大⽓气辐射

平衡，导致⽓气候变暖。⽬目前，对PAs的研究

主要集中在有限数量量的可商⽤用化合物上，虽

然降低了了分析的复杂性和成本，同时有利利于

世界范围内进⾏行行对⽐比。但是，仍然有⼤大量量的
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PAs 没有被鉴定，并且⽬目前对这些PAs的潜在的污染和健康效应

没有⼀一个很好的认识。

苯多羧酸 (Benzene polycarboxylic acid, BPCA) 法是⼀一种分⼦子

标志物法，它的⽬目标是PAs的浓缩稠环芳⾹香结构，是属于化学结

构的分析⽅方法，不不受物质形态的限制。BPCA⽅方法⽤用浓硝酸⾼高温

⾼高压氧化PAs，使其稠环结构变成含有2-6个羧基的BPCAs。

PAs的含碳量量 (PAs-C) 可以通过BPCA含碳量量 (BPCA-C) 乘以⼀一

个转换系数得到。PAs的BPCA组成隐含着PAs的结构和来源信

息。BPCA⽅方法最初由Glaseret al. 提出来⼟土壤中⿊黑碳的定量量，

随后由Brodowski et al. 改进，Dittmar 和Ziolkowski et al. 根据

溶解态⿊黑碳（Dissolved black carbon, DBC）的特点，修改实

验处理理步骤后应⽤用于DBC的定量量分析。然⽽而，⽬目前还缺乏⼀一个

针对⽓气溶胶不不同PAs 组分的BPCA的分析⽅方法。

BPCA法⽬目前主要⽤用于⼟土壤、沉积物、⽔水体的⿊黑碳分析，⽬目的是

研究碳循环。我们认为该⽅方法在⽓气溶胶PAs研究⽅方⾯面也有⼴广阔的

应⽤用前景，尽管许多PAs的化学结构仍然是未知的。⽬目前，我们

可以⽤用⾼高分辨质谱（mass spectrometry, MS）包括⻜飞⾏行行时间质

谱，轨道离⼦子阱质谱以及傅⽴立叶变换离⼦子回旋共振质谱

（Four ier-t ransform ion cyclotron resonance MS, 

FT-ICR-MS）来来分析未知PAs。与BPCA⽅方法相⽐比，这些⽅方法

适合测定分⼦子结构但是不不适合PAs的定量量分析。BPCA⽅方法为⽓气

溶胶PAs分析提供了了⼀一种新的选择，相⽐比热氧化法和热光法，

BPCA⽅方法从结构上定义PAs，⼈人为过程不不产⽣生PAs；相⽐比催化

加氢法，BPCA法更更容易易实现。另外，BPCA⽅方法可以⽀支持PAs

的碳同位素分析，成为源解析的⼀一个有⼒力力⼯工具。多羧酸法理理论

上是PAs同位素分析(13C和14C)的理理想前处理理技术，因为在保

苯多羧酸 (Benzene 
polycarboxylic acid, 
BPCA) 法是⼀一种分⼦子
标志物法，它的⽬目标是

PAs的浓缩稠环芳⾹香结
构，是属于化学结构的

分析⽅方法
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证操作过程中避免污染的情况下，苯多羧酸和硝基苯多羧酸化合物直接来源于PAs的稠环芳

⾹香簇。

BPCAs可以⽤用液相⾊色谱 (Liquid chromatography, LC) 配置⼆二极管阵列列检测器器（Diode array 

detector, DAD）或质谱检测器器 (mass spectrometry, MS) 来分析，硝酸在⾼高温⾼高压条件下氧

化PAs同时会产⽣生⼤大量量的硝基BPCAs，为了了更更准确的估算BPCA含碳量量，这些硝基BPCAs也

应被考虑，然⽽而⼤大多数LC分析BPCAs时并没有包括硝基BPCAs。BPCAs也可以⽤用⽓气相⾊色谱

来分析，由于苯多羧酸和硝基苯多羧酸是极性物质，⽓气相⾊色谱分析前需要衍⽣生化，

Ziolkowski et al 等⼈人⽤用⽓气相⾊色谱配置氢⽕火焰离⼦子化检测器器分析BPCAs（包括硝基

BPCAs）。然⽽而⼀一些有标样的BPCAs，特别是硝基BPCAs并没有被检测到，且低浓度样品

BPCAs⾊色谱分离更更易易受杂质⼲干扰。⽤用质谱做检测器器可以改善这种情况，⽓气相⾊色谱-质谱仪

（GC-MS）可能在分离能⼒力力上更更有优势。⽬目前并没有BPCAs的GC-MS定性定量量⽅方法报道。

因此，我们的⼯工作⽬目标之⼀一是建⽴立BPCAs的GC-MS分析⽅方法。

⼤大⽓气颗粒物与⼈人体健康息息相关，⼤大量量流⾏行行病学研究表明，环境颗粒污染及其化学组分暴暴露露

与呼吸道疾病，⼼心⾎血管疾病，肺癌等疾病及死亡率的增加存在不不同程度的显著相关关系。

（2012-EST45研究表明，某些⽓气溶胶成分（例例如有机化合物、过渡⾦金金属和颗粒态的活性

氧）可以对细胞⼤大分⼦子（例例如DNA、脂质等）造成伤害。⽬目前普遍认为，由活性氧物种

（Reactive oxidative species, ROS）过度积累⽽而引起的机体氧化应激效应是颗粒物导致机

体损伤最重要的机理理之⼀一。颗粒物中部分有机物可以被活化为亲电活性代谢产物，进⽽而增加

或产⽣生细胞内活性氧物种，且颗粒物中的过渡⾦金金属如Fe、Cu、Vn和Mn可通过Fenton反应诱

导产⽣生ROS。细胞内增加的ROS可能破坏细胞内已经存在的ROS和抗氧化机能之间的平衡，

进⽽而产⽣生更更多的氧化应激和负健康效应。ROS可以通过脂质过氧化、蛋⽩白质氧化修饰和DNA

变异等损害细胞。⽬目前已经发展了了很多化学和⽣生物⽅方法来测量量环境粒⼦子产⽣生ROS的能⼒力力，例例

如电⼦子⾃自旋共振、⼆二氯⼆二氢荧光素法、荧光硝基氧探针法、对羟基苯⼄乙酸法、呼吸道粘膜液

法、抗坏⾎血酸法以及⼆二硫苏糖醇法。⼀一般认为⼆二硫苏糖醇法（Dithiothreitol, DTT）是最能全

⾯面反映颗粒物化学氧化潜势⼤大⼩小的⽅方法。
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DTT是⼀一种强还原剂，DTT的消耗速率可以作为颗粒物产⽣生ROS能⼒力力的指标。DTT将具有氧

化还原活性的物质氧化还原为超氧化物，⾃自身被氧化为DTT⼆二硫化物，未被氧化的DTT与

5,5-⼆二硫代双（2-硝基苯甲酸）（DTNB）反应⽣生成2-硝基-5-硫代苯甲酸（TNB），TNB在

412nm处具有特征吸收。我们在测定不不同时间点溶液中剩余的DTT含量量，计算DTT的消耗速

率，进⽽而评估被测物质的氧化潜势。具有稠合结构的PAs具有氧化还原特性，可以被DTT还

原从⽽而产⽣生ROS，对⼈人体造成危害。通过测定⽣生物质燃烧样品产⽣生的PAs的氧化潜势，了了解

⽣生物质燃烧⽣生产的PAs对⼈人体的危害。

⼤大⽓气颗粒物的来源有很多，其中⽣生物质燃烧是⼤大⽓气中微量量⽓气体和细⼩小颗粒物质（通常是

PM2.5，⽓气体动⼒力力学直径⼩小于2.5μm）的⼀一⼤大来源。⽣生物质是仅次于煤炭、⽯石油、天然⽓气的

第四⼤大能源，在世界能源总消费中占14%，世界上约有1/2的⼈人⼝口使⽤用⽣生物质作为⽣生活能

源。⽣生物质燃烧包括农作物残留留的开放燃烧、森林林⼤大⽕火和草原⽕火灾，能够产⽣生健康危害以及

其他对区域和全球范围内的环境影响，同时加剧了了区域⼤大⽓气污染事件，全球范围的辐射强迫

和⽓气候变化。⽣生物质燃烧不不完全会产⽣生⼤大量量PAs，因为其具有的稠合芳环结构使得PAs具有更更

宽的吸收波段，能够吸收太阳辐射、地表辐射、⼤大⽓气辐射，从⽽而对地球-⼤大⽓气系统的能量量收⽀支

产⽣生影响，从⽽而影响全球⽓气候。最近的研究表明，⽓气溶胶的不不完全燃烧可以产⽣生⼀一类吸光性

有机碳，这类吸光性有机碳称之为棕碳。棕碳的研究发现棕碳对太阳辐射的吸收不不容忽视，

并且其在紫外波段对太阳辐射的吸收甚⾄至超过或与BC相当。其中，棕碳的主要吸光组分为类

腐殖质（Humic-like substances, HULIS），由于其结构中含有的PAs也会对环境造成潜在的

影响。

基于以上背景，我们的⼯工作主要分为以下两部分：1）建⽴立BPCAs的GC-MS分析⽅方法，包括

定性和定量量分析有标样以及没有标样的BPCAs和硝基BPCAs。2）对⽣生物质燃烧样品的PAs

进⾏行行定性和定量量分析，并评估⽣生物质燃烧带来的潜在的环境⽓气候和健康效应。

1）GC-MS对BPCAs进⾏行行定量量和定性分析结果

质谱全扫描结果显示含硝基和不不含硝基的BPCAs的甲酯化产物主要的离⼦子碎⽚片均为分⼦子脱去

OCH3，即m/z主要分⼦子量量减去31（下⽂文称为“特征离⼦子”）。经浓硝酸⾼高温⾼高压氧化，样品基
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质简单，根据这些特征离⼦子，很容易易

识别出⽆无标样的BPCAs对应的⾊色谱

峰。16种BPCAs的甲基化产物被识别

出（图3），其中包括硝基BPCAs和

⾮非硝基BPCAs。当缩短GC的炉⼦子的

升温程序时，我们发现NO2-B3CA同

分异构体的峰是重叠的。然后，这并

不不影响我们对这些化合物的定量量，因

为我们⽤用的标准曲线是相同的。没有

标样的BPCAs对BPCAs的贡献是很

明显的，所以，在未来，获得这些BPCAs的

标准样品是很重要的。我们可以通过消解

PAHs可以获得这些标样。图4所示，我们消解

苝和菲，发现消解得到的主要产物是NO2-

B3CA和NO2-B4CA (~300–400 mg BPCAs/g 

PAHs)。因为这些化合物在⾊色谱上可以很好地

分离，所以我们可以通过制备⽓气相⾊色谱得到⾼高

纯度的NO2-B3CA或NO2-B4CA。

所有BPCAs标样的标准曲线如图5所示，没有

标样的BPCAs占⽐比超过了了我们所鉴定的16种

BPCAs的⼀一半，包括2种B4CA异构体，5种

NO2-B3CA异构体和两种NO2-B4CA 异构体。我们发现两个NO2-B2CA异构体（即2-硝基邻

苯⼆二甲酸和5-硝基邻苯⼆二甲酸）标准曲线相似，因此可以假设没标样的化合物的标准曲线可

以⽤用有标样的异构体的标准曲线代替。B2CA的标准曲线斜率跟两个NO2-B2CA的标准曲线
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斜率相近，因此我们也假设B3CA和B4CA

跟其对应的硝基产物的标准曲线斜率有相

同的⽐比率。

2）确定BPCA-C和PAs-C之间的转换系数

菲-d10⽤用于指示⼆二氯甲烷提取PAs氮吹过

程的损失。在前⼈人的BPCA法中，实验过

程的回收率指示剂（柠檬酸或联苯⼆二甲

酸）都在PAs经浓硝酸氧化后添加，指示

氧化产⽣生的BPCAs的损失，⽆无法反映在浓

硝酸氧化之前PAs的损失。并⾮非所有氘代PAHs都适⽤用于⼆二氯甲烷提取PAs氮吹过程的回收率

指示剂，⽐比如苝-d12产⽣生的B6CA跟PAs产⽣生的B6CA⽆无法分开。我们选择菲-d10作为回收率

指示剂，菲-d10的消解产物包括B2CA-

d4， NO2-B2CAs-d3， B4CA-d2 ，

NO2-B4CA-d1（名称后的d之后的数字代

表分⼦子中含氘原⼦子的数⽬目）。其中，NO2-

B2CAs对NO2-B2CAs-d3特征离⼦子的贡献

为0.23%（峰⾯面积⽐比）；NO2-B2CAs-d3

对NO2-B2CAs特征离⼦子的贡献为0.14%；

4-NO2-B4CA对4- NO2-B4CA-d1特征离

⼦子的贡献为16.94%，4- NO2-B4CA-

d1对4- NO2-B4CA特征离⼦子的贡献为

1.02%。这个⼏几个产物占菲或菲-d10的BPCAs产物的95%以上。其他产物含量量低，⼲干扰离⼦子

接近仪器器噪声，不不作考虑。以上结果说明样品使⽤用菲-d10不不会对PAs的BPCAs分析带来明显

⼲干扰；⽽而菲-d10添加的量量⾜足够⼤大时，样品PAs的4-NO2-B4CA对4-NO2-B4CA-d1定量量⼲干扰也

不不⼤大，本⼯工作⼆二氯甲烷提取液PAs和菲-d10的BPCAs产物互相⼲干扰不不明显（图6）。
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最早Glaser et al.等⼈人采⽤用

此⽅方法分析活性炭和⽊木

炭，得出BPCA-C和PAs-

C的转换系数为2 . 2 7。

Brodowski et al. 等⼈人采⽤用

相同的⽅方法，不不同⿊黑碳样

品得出不不同的换算因⼦子，

最⾼高达到了了4.5。然⽽而，不不

同条件下形成的活性炭的

化学组成和芳⾹香稠合度会有差异，因此分析不不同的活性炭并不不能得到⼀一样的转换系数。后

来，Ziolkowski et al.等使⽤用结构确定的化学物质9种PAHs和PAHs衍⽣生物来确定BPCA-C和⿊黑

碳的转换系数。这9种化合物的BPCA-C产率为19.5±2.2%⾄至37.0±7.2%（均值为

25.7±6.8%），即BPCA-C和PAs-C之间的转换系数约为4。这个系数在沉积物和⼟土壤⿊黑碳，

以及⽔水体溶解态⿊黑碳的BPCAs分析法中⼴广泛使⽤用。在我们的研究中，PAs-C的含量量是通过

BPCA-C乘以菲-d10的PAs-C/BPCA-C的⽐比值得到，我们得到⽤用PAHs单标得到的PAs-C/

BPCA-C的⽐比值的平均值为5.7±0.7。如果⽤用这个转化系数来计算PAs-C，我们的计算结果是

⼤大于Ziolkowski et al.等的计算结果。这个结果的不不同有可能是两者使⽤用的浓硝酸氧化反应装

置的不不同。已有⽂文献报道⽤用BPCA⽅方法计算⽓气溶胶的 (NIST 1649b) PAs-C含量量，⽤用BPCA-

C含量量乘以4得到PAs-C含量量（~25-35 g/kg ⽓气溶胶）。这些研究不不考虑B2CAs，因为B2CAs

有可能来⾃自于腐殖质。如果⽤用转化系数5.7，我们计算得到的结果（35.4±3.9 g/kg ⽓气溶胶）

与之前的研究结果相符（图7a）。为了了与之前的研究结果⽐比较，我们的计算结果中也没有考

虑B2CAs。

反观GC-FID的结果，我们的结果最接近于Ziolkowski等⼈人的研究，Ziolkowski等定量量了了硝基

和⾮非硝基的BPCAs。⽽而且，我们的⽓气溶胶的BPCA组成也根其他的研究接近。这个结果更更加

说明了了菲-d10对PAs的定量量没有明显⼲干扰。值得注意的是当我们⽤用菲-d10得到的PAs-C/

BPCA-C转换系数时，计算⽓气溶胶样品得到的结果（74.3 ± 2.2 g/kg ⽓气溶胶）约是前⼈人研究
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的2倍。这个结果表明PAs的BPCA产率在纯化学样品和复杂基质的环境样品是不不同的。

3）溶剂提取的PAs分析

SRM1649b⼆二氯甲烷（或⽔水）提取液

使⽤用和不不使⽤用固相萃取的PA s的

BPCAs组成有显著差异。颗粒态的

PAs的BPCAs组成应跟⽓气溶胶⿊黑碳的

相似，即B6CA占⽐比显著。前⼈人报道

⽔水体溶解态⿊黑碳相⽐比沉积物⿊黑碳有更更

⼩小的分⼦子结构，普遍是7个稠合芳环

的含氧PAs。最近有研究报道了了海海洋

⽓气溶胶的溶解态PAs，分⼦子量量普遍在

150-200Da。因此，相⽐比⽓气溶胶⿊黑

碳，⽓气溶胶⽔水溶性PAs的BPCAs组成

B 6 C A占⽐比应该较低。本研究中

SRM1649b⽔水提取液不不使⽤用固相萃取

的PAs的B6CA占⽐比（8.7±0.6%）相⽐比使⽤用固相萃取（1.4±0.3%）显著增加 (图8)。这可能意

味着SRM1649b⽔水提取液有较显著PAs残留留。在⽔水体溶解态⿊黑碳的研究中，为了了从数百毫升

以上的⽔水样中富集溶解态⿊黑碳⽽而使⽤用固相萃取。尽管⽓气溶胶⽔水提取液仅有数⼗十毫升，我们仍

推荐使⽤用固相萃取溶解PAs以避免颗粒态PAs的影响。为此，固相萃取在本研究中同样⽤用于⽓气

溶胶⼆二氯甲烷提取液的PAs分离。

4）⽓气溶胶中的PAs

本研究得出⽓气溶胶标准参考物质SRM1649b的EPA-PAHs仅占⼆二氯甲烷提取的PAs-C的

0.43%；⼆二氯甲烷提取的PAs-C和⽔水提取的PAs-C分别占总碳的3.5%和10.1%。⼆二氯甲烷提

取组分的BPCAs组成跟⽔水提取组分的相似，跟总PAs的BPCA组成差异明显。这个结果反映

⼆二氯甲烷提取组分的PAs也是⽐比较⼩小的分⼦子。⽬目前以碳循环为研究⽬目的的⿊黑碳分析都不不检测
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B2CAs。本研究所有PAs组分的B2CAs占⽐比都很显著。从环境污染研究⻆角度来看，B2CA对

应的PAs既可能对⼈人体健康有负⾯面影响，也对⼤大⽓气能⻅见度和辐射收⽀支有影响⽽而值得检测。

5）⽣生物质燃烧（Biomass burning, BB）样品的BPCAs组成

我们⽤用HPLC测定了了BB样品⽔水提取相、甲

醇提取相、残留留相的BPCAs含量量，包括硝

基和⾮非硝基的BPCAs。很多硝基BPCAs是

没有标样的，对于这些没有标样的化合

物，我们假设：1）异构体的相应是相同

的；2）我们⽤用硝基B2CA 和B2CA的⽐比值

以及硝基B3CAs和B3CAs的⽐比值的平均值

作为其他硝基B3CAs和B3CAs以及硝基

B4CA和B4CA的⽐比例例。所以，我们可以从

已知的存在的BPCAs的标曲得到没有标样

的BPCAs的标曲。

在我们的研究中，我们检测了了BB样品中的

所有B2CAs -B6CA（包括硝基和⾮非硝基

BPCA）。我们检测到⽔水相中 (图9a) 各

BPCAs的占⽐比分别为：B2CAs (9%), B3CAs (42%), B4CAs (31%), B5CAs (13%), B6CA 

(5%)；甲醇相 (图9b) 各BPCAs的占⽐比分别为：B2CAs (5%), B3CAs (30%), B4CAs (35%), 

B5CAs (16%), B6CA (14%)。很明显，⽔水相和甲醇相BPCA中主要是B3CAs和B4CAs。同

时，我们也可以通过平均羧基数看到，通过计算，我们得到甲醇相和⽔水相的平均羧基数分别

为3.3±0.02、3.9±0.01，这和我们之前研究的⽓气溶胶标准品的结果⼀一致。

我们发现27种BB样品的BPCA组成没有明显差异，这表明通过BPCA组成来判断⽣生物质的种

类是不不可靠的。我们同时还研究了了BB样品⽔水相、甲醇相以及残留留相的芳⾹香性和芳⾹香度（图

10）。其中，芳⾹香度被定义为每⼀一相的BPCA-C含量量与其OC（或者EC含量量）的⽐比值。例例
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如，⽔水相的芳⾹香度定义为⽔水相BPCA-C含

量量与WSOC的⽐比值；甲醇相的芳⾹香度定义

为甲醇相BPCA-C含量量与MSOC的⽐比值；

残留留相芳⾹香度定义为残留留相BPCA-C与

EC的⽐比值。芳⾹香度被定义为每⼀一相的

B6CA-C含量量与其BPCA-C含量量的⽐比值，

例例如，⽔水相芳⾹香性定义为⽔水相B6CA-C含

量量与⽔水相BPCA-C含量量⽐比值；甲醇相芳⾹香

性定义为甲醇相B6CA-C含量量与甲醇相

BPCA-C含量量⽐比值；残留留相芳⾹香性定义为

残留留相相B6CA-C含量量与残留留相相BPCA-

C含量量⽐比值。对BB样品⽽而⾔言，⽔水相、甲醇

相、残留留相的芳⾹香性分别为0.05 ng/ng 

WSOC、0.226 ng/ng MSOC、0.283 ng/

ng EC，其中甲醇相和残留留相的芳⾹香性远远⼤大于⽔水相的芳⾹香性，表明甲醇相和残留留相中的芳

⾹香性物质占⽐比较⾼高。同时，我们我们计算得出⽔水相、甲醇相和残留留相的芳⾹香度分别为

0.001ng/ng WSOC，0.014ng/ng MSOC、0.036ng/ng EC。甲醇相的芳⾹香度⽐比⽔水相和残留留

相都要⾼高，这些结果表明甲醇的芳环稠合度更更⾼高。

图11展示了了BB样品的W-BPCA (W-BPCA-C), M-BPCA (M-BPCA-C), R-BPCA 

(R-BPCA-C)的含碳量量。之前的研究中，当我们计算总的BPCA-C时，不不会包括B2CAs，因为

B2CAs有可能来其他不不同于BC的源。然⽽而，对于BB样品，由于我们知道来源，所以B2CAs

应该被包括在内。在我们的研究中，我们计算的BPCA-C包括B2CAs~B6CAs。我们发现， 

W-PAs含碳量量占WSOC含碳量量的9.52%，两者相关性很好（R2 = 0.75），M-PAs含碳量量占

MSOC含碳量量的34.48%，两者相关性也很好。但是，残留留相的R-PAs与EC之间没有任何相

关性，这可能是因为BPCA法不不适合于稠合度很⾼高的分⼦子。
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从图12可以看出，对BB样品⽽而⾔言，⽔水相和

残留留相PAs碳含量量低于甲醇相碳含量量。其

中⽔水相和甲醇相PAs由于它们对全球溶解

态⿊黑碳的贡献所以有可能会影响全球碳循

环，在这⾥里里我们把⽔水相和甲醇相PAs统称

为溶解态⿊黑碳。⼀一般认为DBC可能来源于

陆地⼟土壤中⿊黑碳52-55或者沉积物中⿊黑碳

的降解56, 57、⼤大⽓气中⿊黑碳的氧化降解58

或者海海洋中的有机质在热液⾼高温环境下发

⽣生类似缺氧燃烧的化学过程59，⼤大⽓气中极

细颗粒物的⿊黑碳直接沉降到⽔水体也被认为

是溶解态⿊黑碳的⼀一个来源60-63。从BB样

品释放出来的溶解态⿊黑碳可以进⼊入⼤大⽓气或

者⼟土壤。⼤大⽓气中BC通过⼲干沉降和湿沉降进

⼊入河流和海海洋，同样⼟土壤中的溶解态⿊黑碳

通过地⾯面径流通过河流汇⼊入海海洋，

这样⼤大⽓气和⼟土壤中的BC会成为海海洋

溶解态⿊黑碳的⼀一部分。在我们结果

中，⽔水相的BC含量量为931.78 μg/kg 

BB，甲醇相的BC含量量为5153.54 

μg/kg BB，即溶解态⿊黑碳的含量量为

6085.32 μg/kg BB。亚洲BB的排放

量量为730Tg，这样我们可以估算出亚

洲BB燃烧产⽣生的溶解态⿊黑碳含量量为4442吨，当⽣生物质燃烧产⽣生的DBC进⼊入海海洋，会降低海海

洋DBC的年年龄，对海海洋DBC测年年造成影响，使得测到的年年龄偏⼩小。
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6）BB样品的氧化潜势

图1 3展示了了B B样品W S O C和

MSOC的DTT消耗速率（产⽣生

ROS的能⼒力力）。此处，将DTT的

消耗速率进⾏行行质量量标准化，即

DTT消耗量量除以消耗的BB样品质

量量，以DTT表示，单位为nmol/

min/μg，表征单位质量量⽣生物质燃

烧的氧化潜势。我们发现，WSOC的DTT的消耗速率

为1.64 nmol/min/μg-18.59nmol/min/μg，⽐比⽂文献中

报告的消耗速率(0.005-0.170nmol/min/μg) ⾼高很多，

这个结果表明BB样品燃烧产⽣生的WSOC的氧化潜势

对⼤大⽓气WSOC的氧化潜势有着明显的贡献。同时，我

们发现MSOC的DTT消耗速率为1.61nmol/min/μg 到

22.98nmol/min/μg，这⽐比Vishal Verma et al.等⼈人的

研究结果要⾼高，这意味着很有可能⼤大⽓气中产⽣生ROS的

成分很⼤大⼀一部分来⾃自于BB。平均⽽而⾔言，MSOC的DTT

消耗速率⼤大于WSOC的消耗速率，这与之前的研究相

符。这些结果都说明BB样品燃烧对⼈人体的健康危害

不不可忽略略。

表 1展示了了W - PA s、（ B 6 C A + B 5 C A）以及

（B2CAs+B3CAs+B4CAs）在HULIS中的占⽐比与

HULIS的氧化潜势之间的相关性（R1、R2、R3），我们发现R3 > R1 > R2，说明HULIS中

稠合度较⼩小的芳环对氧化潜势的贡献较⼤大，并且W-PAs在HULIS中的占⽐比与HULIS的氧化潜

势之间相关性不不显著，说明HULIS的氧化潜势与其他因素更更为相关。⽽而在甲醇相中，M-PAs
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在MSOC中的占⽐比与MSOC的氧化潜势显著相关（表2）并且（B5CA+B6CA）在MSOC中的

占⽐比与MSOC的相关性⼤大于（B2CAs+B3CAs+B4CAs），说明MSOC中稠合度⾼高的⺟母体对

⼈人体危害更更⼤大。这与⽔水相的结果恰好是相反的，说明⽔水相和甲醇相中造成氧化潜势的因素不不

同。

7）⽔水相中亲⽔水组分和疏⽔水组分的氧化潜势

图14展示了了WSOC中亲⽔水和疏⽔水组分的氧

化潜势。亲⽔水组分我们可认为是HULIS，

疏⽔水组分可以认为是Non-HULIS WSOC。

HULIS的氧化潜势可以⽤用两种⽅方法测量量，

⼀一种是我们⽤用WSOC的DTT活性减去Non-

HULIS WSOC的DTT活性，即差减法（HU-

LIS = WSOC - Non-HULIS, 图14）。第⼆二

种⽅方法是我们收集了了HULIS并直接测量量了了

其氧化潜势。结果显示HULIS的氧化潜势⾼高

于Non-HULIS WSOC的氧化潜势，说明

HULIS氧化潜势占了了WSOC的很⼤大的⼀一部

分。同时，我们发现，差减法得到的 (hydro-

phobic) DTT效应总体上是⼩小于实测DTT效

应(Recovered hydrophobic)的。在我们的实

验中，差减法计算DTT效应偏⼩小，⼤大致是实

测的0.7684倍。

8 ） B B 样 品 ⽔水 相 、 甲 醇 相 的 P A s -

C含量量与光学性质

W-PAs-C含量量占HULIS的14%（图15a），
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M - PA s - C含量量占M S O C的3 4 %（图

15b）。其中⽔水相和甲醇相中MAE与PAs 

以及 MAE与 (B5CA+B6CA) 以及 MAE与

(B2CAs+B3CAs+B4CAs)显著相关（表

3、表4）；⽔水相中R2>R3，说明⽔水相中稠

合度⾼高的PAs对吸光性的贡献⼤大于低稠合

度分⼦子。甲醇相中 R2略略⼤大于R3，同理理也

说明甲醇相中稠合度⾼高的PAs对吸光性的

贡献与低稠合度分⼦子对吸光度的贡献相

当。
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LETTER

中国典型城市⼤大⽓气中⼆二噁英的污染特征及其健康
⻛风险评估

⽥田乐乐

前⾔言

氯代⼆二苯并⼀一对⼀一⼆二噁英（PCDDs）和多

氯代⼆二苯并吠喃（PCDFs）被统称为⼆二噁英

（PCDD/Fs），是⼀一类⾮非常稳定的亲脂性固

体化合物，其熔点较⾼高，分解温度⼤大于

700℃，极难溶于⽔水，可溶于⼤大部分有机溶

剂，所以⼆二噁英容易易在⽣生物体内积累。⾃自然

界的微⽣生物降解、⽔水解和光解作⽤用对⼆二噁英

的分⼦子结构影响较⼩小，难以⾃自然降解，尤其

是⾼高氯代⼆二噁英，导致其在环境中半衰期

⻓长。1997年年国际肿瘤研发机构发表公告，确

认⼆二噁英为⼈人类致癌物。⼆二噁英作为持久性

有机污染物的典型代表之⼀一，其难降解性、

⾼高毒性、⽣生物富集性和⻓长距离迁移性等特

点，对⼈人体健康和环境的危害远远⾼高于其他
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的持久性有机污染物。因此，2001年年斯德哥尔摩公约将⼆二噁英

列列为⾸首批优先控制污染物之⼀一。⼈人类流⾏行行病学也证实，机体内

⼆二噁英的负荷量量与癌症发病率呈正相关：当⼈人体内脂肪⼆二噁英

负荷量量达百万分之五时，每⼀一百万⼈人会出现0-40位癌症患者。

此外，它还可以损害⽣生殖和内分泌泌系统[2]。

⼆二噁英属于三环芳⾹香族有机化合物，具有相似的物理理化学性

质。其化学结构示意图如图1[1]。根据取代元素的不不同，⼆二噁英

分为氯代⼆二噁英（PCDD/Fs）、溴代⼆二噁英（PBDD/Fs）和氯

溴代⼆二噁英(PXDD/Fs)。现阶段，研究最为充分的是苯环上

2,3,7,8 位置上被氯取代产⽣生 17 种具有⾼高毒性的同系物，其中 

2,3,7,8-四氯⼆二苯并-对-⼆二噁英（2,3,7,8-TCDD）是6分泌泌⼲干扰

作⽤用等多种毒性作⽤用[3]。与氯代⼆二噁英类似，在210种溴代⼆二噁

英中，苯环上的2,3,7,8 位置上被溴取代产⽣生 17种具有⾼高毒性的

同系物，其中2,3,7,8-PBDDs有7种，2,3,7,8-PBDFs 有10种

[4]，现有研究中，发现最毒的⼆二噁英单体为2,3,7,8-TCDD，其

毒性相当于氰化钾的1000倍[5]，被称为“世纪之毒”[1]。⽬目前，

关于氯溴代⼆二噁英的研究较少，但这些化合物中的⼀一部分对试

验动物产⽣生了了与2,3,7,8-TCDD类似的健康影响。根据美国和欧

⼈人类流⾏行行病学也证实，

机体内⼆二噁英的负荷量量

与癌症发病率呈正相

关。
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洲的毒理理学家的独⽴立报告[6-9]称,这

些化合物的毒性可能达到甚⾄至超过

2,3,7,8-TCDD。

《斯德哥尔摩公约》附件 C 列列出了了

17类有可能产⽣生⼆二噁英类的⼯工业来

源，我国⼏几乎存在所有潜在来源 

[16]。⼆二噁英基本上不不会天然⽣生成,也

没有⼈人为的⼯工业⽣生产活动。除了了科

学⼯工作者以科研为⽬目的⽽而进⾏行行少量量合成之外,环境中的⼆二噁英主要来源于焚烧过程、⾦金金属⽣生产

和回收冶炼过程[17]、⽔水泥泥⽣生产、汽⻋车尾⽓气[2]、含氯化学品及农药的⽣生产过程[18]、造纸⼚厂漂

⽩白过程[19]等过程。Liu G, Zheng M等⼈人

总结了了2004年年中国⼆二噁英的来源及其贡

献[20]，⻅见图2。

Gao L等⼈人[21]研究了了2007-2014年年中国

⼤大⽓气中⼆二噁英类的变化趋势（⻅见图3），

指出，在清源、⻓长岛、⼤大兴安岭和武隆隆

2 0 0 7 - 2 0 0 8年年⼆二噁英的浓度⾼高于

2 0 0 8 - 2 0 0 9和2 0 1 0 - 2 0 1 1年年；六安

2 0 0 7 - 2 0 0 8年年⼆二噁英的浓度远低于

2008-2009和2010-2011年年；整体来看，⼤大多数点区域，2010-2011⼆二噁英的浓度低于

2007-2008和2008-2009[22]。

前⼈人在对⼆二噁英的研究过程中，发现⼆二噁英的分布有以下⼏几个明显的特点：①⼆二噁英浓度存

在明显的季节差异：在1996年年的德国农村，冬季⼆二噁英的浓度⽐比夏季⾼高4-8倍[23]；在2013

年年的上海海的部分⼯工业⽤用地采样，2,3,7,8-PCDD/Fs冬季的平均浓度是和平均毒性当量量均⾼高于

夏季[24]。②从农村到⼯工业中⼼心有普遍的浓度梯度[23]。③环境中超过80%的⼆二噁英分布在⼤大
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⽓气颗粒物中[25]，且其⽓气/粒分配受季节（温度）的影响。④余莉萍等指出，在⼆二噁英的来源

解析中，⼆二噁英的来源与OC/EC有良好的线性关系[26]。

⽬目前，已有⼀一些⽂文献对于⼆二噁英的职业暴暴露露、产⽣生来源[20]、时空特征[21]、浓度分布[21]等

有所报道，但⽆无论国内外，⼀一⽅方⾯面对⼆二噁英的报道主要集中在颗粒态污染物上，对⽓气态污染

物研究较少。另⼀一⽅方⾯面，⽬目前报道⼏几乎仅限于某个区域，没有过对全国范围内⼆二噁英的污染

特征有过报道。

试验⽅方法

测本次实验采⽤用同位素稀释⽓气相⾊色谱 /三重四极质谱法对

⼆二噁英进⾏行行测定。同位素稀释法（ Isotope di lut ion 

methods)是利利⽤用放射性同位素（或稳定同位素）进⾏行行化

学分析的⼀一种定量量⽅方法。其将⼀一定量量已知放射性⽐比度（稳

定同位素则⽤用⽐比丰度）的同位素或标记化合物与被测物质

均匀混和后，根据放射性⽐比度的变化量量 ，计算出待测物

质的含量量。此法不不需定量量地分离出被测元素或化合物，因

此被⼴广泛的应⽤用于⼆二噁英的定中。

研究结果

毒性当量量的计算

在对⼆二噁英数据进⾏行行分析前，使⽤用2,3,7,8-氯取代的毒性当量量因⼦子计算出每个单体的毒性当量量

值再进⾏行行分析，故本次讨论与分析均与毒性当量量为标准进⾏行行。

⽬目前常⽤用的存在两种毒性当量量因⼦子（TEF），⼀一种是2005年年世界卫⽣生组织所制定的WHO-

TEF体系，另⼀一种是北北约组织所制定的I-TEF毒性当量量体系[27] 。17中PCDD/Fs的毒性当量量因

45



⼦子⻅见表1-1，本次研究采⽤用I-TEF毒性当量量体系进⾏行行计算。毒性当量量因⼦子与毒性当量量（TEQ）

的关系如下所示[28]： 

全国⼤大⽓气中⼆二噁英的分布

本次全国典型城市中⼆二噁英的毒性当量量浓度⻅见图1-2和图1-3。夏季的毒性当量量浓度范围为

8.27-68.91fg I-TEQ/m3,平均浓度为30.95±19.52fg I-TEQ/m3；冬季毒性当量量浓度范围为
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35.63-578.12fg I-TEQ/m3,平均浓度为170.12±129.28fg I-TEQ/m3。从季节分布上来看，冬

季毒性当量量浓度远⾼高于夏季毒性当量量浓度，与前⼈人研究结果⼀一致。整体上看，⽯石家庄、郑

州、武汉、济南和⼴广州的毒性当量量浓度较⾼高，在上海海、贵阳、兰州、成都毒性当量量浓度较

低，其中毒性当量量浓度最⾼高的是⽯石家庄背景，毒性当量量浓度最低的是上海海背景。

全国不不同地区⼆二噁英同系物的相对丰度⻅见图1-4，由图可以看出城区和背景的⼆二噁英同系物

相对丰度基本相同，在⼆二噁英的所

有同系物中，2,3,4,7,8-PeCDF相对

丰度最⼤大，其范围为29%-52%；

1,2,3,4,7,8-HxCDF、1,2,3,6,7,8-

HxCDF和2,3,4,6,7,8-HxCDF的相对

丰度较⼤大，其平均丰度为8%。计算

发现2,3,7,8-取代⼆二苯并呋喃同源物

的平均相对丰度为79%，说明此类

同源物为⼆二噁英毒性当量量的主要贡

献者，应当引起注意。
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⽓气粒分配

从总体来看，⼆二噁英在颗粒态中的分布

远⾼高于其在⽓气相中的分布（⻅见图1-5），

与前⼈人⼤大⽓气中超过80%⼆二噁英分布在颗

粒态中的结论基本⼀一致，但是南⽅方城市

（⼴广州、贵阳、成都、上海海和武汉）的

⽓气固⽐比明显⾼高于北北⽅方城市（兰州、北北

京、⽯石家庄、郑州和济南）。故本次在

中国南⽅方和北北⽅方各选择⼀一个典型城市从

不不同区域的相同季节和同地区的不不同季

节两个⻆角度进⾏行行分析，⻅见图1-6。⾸首先，整体来看，低氯的⼆二噁英多分布在⽓气相中⽽而⾼高氯的
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⼆二噁英多分布在颗粒态中，即⼆二噁英在⽓气相中的占⽐比随氯原⼦子数的升⾼高⽽而降低，与前⼈人的研

究⼀一致[29-31]；从不不同区域的相同季节来看，北北⽅方在冬季⼏几乎所有的⼆二噁英全部分配在颗粒

态中，在夏季的时候北北⽅方的⽓气固⽐比很明显的⾼高于南⽅方地区的⽓气固⽐比；从相同区域的不不同季节

来看，不不论南⽅方还是北北⽅方，夏季的⽓气固⽐比都远⾼高于北北⽅方的⽓气固⽐比，只是在北北⽅方，这种差距更更

⼤大。

⻛风险评价

按下式进⾏行行⾮非致癌⻛风险的评价[26]：

lnh：呼吸暴暴露露量量，ng I-TEQ kg-1day-1；
Vr：呼吸率(成⼈人为20m3/day，⼉儿童为7.6m3/day)；
fr：肺泡保留留系数 (成⼈人和⼉儿童均为0.75)；
tf：暴暴露露时间系数（按全天暴暴露露取值，1）；
BW：体重(成⼈人为70kg，⼉儿童为15kg)；
RfD：暴暴露露途径参考剂量量浓度，0.7pg I-TEQ/kg/day（USEPA, 2017)。

美国EPA规定的暴暴露露途径参考剂量量浓度为7.00E-04 ng I-TEQ/kg/day[32]，低于这个浓度时被

认为处于⼀一个可以接受的浓度⽔水平。中国典型城市⾮非致癌⻛风险的计算结果⻅见表1-2，由表可

以看出所有区域均处于⼀一个可接受的浓度⽔水平,但⽯石家庄背景点⼉儿童的⾮非致癌⻛风险接近参考剂

量量浓度，应该引起注意。
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