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摘摇 要摇 多环芳烃(polycyclic aromatic hydrocarbons, PAHs)作为典型的持久性有机污染物(persistent organic
pollutants, POPs)中的重要类别,具有半挥发性、生物蓄积性、长期残留性和明显的毒性(包括致癌、致畸、致突

变)等特点,因此是环境中的一类重要污染物. PAHs 衍生物的赋存浓度通常比 PAHs 母体低,是直接作用的诱

变剂和致癌剂,具有比 PAHs 母体更高的致癌性和致畸性,毒性作用也更为直接,近年来 PAHs 衍生物引起了

越来越多的关注. 室内灰尘作为污染物的特殊载体,研究其中的 PAHs 及其衍生物的赋存、来源、人体暴露风

险有重要意义. 本文基于当前国内外对室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的研究,对室内灰尘中 PAHs 及其衍生物

的赋存、来源及其人体暴露风险进行了系统综述,最后提出了现有研究的不足,并对室内灰尘中 PAHs 及其衍

生物今后的研究方向进行了展望.
关键词 PAHs 及其衍生物,室内灰尘,赋存,来源,人体暴露.
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Abstract:Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) is an important category of typical persistent
organic pollutants (POPs). It is semi鄄volatile, bioaccumulative, long鄄term residual and toxic ( e.
g. , carcinogenic, teratogenic, mutagenic); therefore, it is regarded as an important pollutant in the
environment. Even though concentration of PAHs derivatives is usually lower than their parent
PAHs, some of them have shown direct mutagenic and carcinogenic effects without transformation.
In addition, PAHs derivatives exhibit higher carcinogenic and teratogenic effects than their parent
PAHs. Therefore, there is an increasing concern on PAHs derivatives. Since indoor dust is one of
the major carriers of pollutants into human body, it is of great significance to study the concentration
level, source and human exposure risk of PAHs and their derivatives in indoor dust. Based on the
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current literature data on PAHs and their derivatives in indoor dust around the world, the
concentration, source and human exposure risk of PAHs and their derivatives have been
comprehensively reviewed in this study. Moreover, the unresolved problems and knowledge gap in
the existing studies are identified. Finally, future study of PAHs and their derivatives in indoor dust
are suggested.
Keywords:PAHs and their derivatives, indoor dust, concentration, source, human exposure risk.

据估计,成年人每天 60%—90%的时间处于室内环境中[1] . 室内污染物主要来源于烹饪油烟、吸烟

烟雾、家具释放的有毒有害化学物质等[2] . 室内灰尘是这些室内污染物的主要载体[2] . 室内灰尘携带的

这些有毒有害污染物可通过吸入、经手口接触摄入或经皮肤直接吸收进入人体,诱发疾病. 从 20 世纪

90 年代开始,室内灰尘中污染物的污染特征就已开始被用于研究评价室内污染物的污染状况[3] .
多环芳烃(polycyclic aromatic hydrocarbons, PAHs)是木材、煤、石油、有机高分子化合物等有机物不

完全燃烧时产生的挥发性碳氢化合物,是一类典型的持久性有机污染物(persistent organic pollutants,
POPs). PAHs 具有半挥发性、生物蓄积性、长期残留性和明显的毒性(包括致癌、致畸、致突变)等特点,
是环境中的一类重要污染物. 在国际癌症研究中心( IARC)公布的 94 种致癌性化合物中,PAHs 占

15 种[4] . 在美国环境保护署(USEPA)列出的 129 种优先控制污染物中,PAHs 占 16 种[4] . 随着对 PAHs
研究的不断深入,研究的重点也逐渐拓展到 PAHs 的衍生物. 目前,PAHs 衍生物的研究主要涉及硝基多

环芳烃(nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons, NPAHs)、含氧多环芳烃(oxygenated polycyclic aromatic
hydrocarbons, OPAHs)、氯代多环芳烃( chlorinated polycyclic aromatic hydrocarbons, Cl鄄PAHs)和溴代多

环芳烃(brominated polycyclic aromatic hydrocarbons, Br鄄PAHs). PAHs 衍生物的含量通常比 PAHs 低,但
被认为是直接作用的诱变剂和致癌剂[5] . 与母体 PAHs(parent polycyclic aromatic hydrocarbons, pPAHs)
相比,PAHs 衍生物具有更强的致癌性和致畸性,且毒性作用更直接,这使人们对 PAHs 衍生物的关注越

来越多.
本文重点综述近年来国内外对室内灰尘中 PAHs 及其衍生物(包括 NPAHs、OPAHs、Cl鄄PAHs、Br鄄

PAHs)的赋存、来源及人体暴露评价方面的研究,并对其今后的研究趋势进行了展望,以期为 PAHs 及

其衍生物的研究提供参考.

1摇 室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的赋存水平(Concentration of PAHs and their derivatives in indoor
dust)
目前,国内外对于环境中 PAHs 及其衍生物的赋存研究均有相关报道,主要集中在大气颗粒物介

质,侧重于浓度水平、时空分布、来源及人体暴露风险. 近年来,国内外对室内灰尘中 PAHs 的研究也逐

渐增多,但对于 PAHs 衍生物的研究资料极少. 并且,关于 PAHs 衍生物的研究主要涉及 NPAHs、OPAHs、
Cl鄄PAHs 和 Br鄄PAHs. 国内外室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的赋存水平研究见表 1.
1. 1摇 PAHs 的赋存水平

目前,室内灰尘中 PAHs 的研究正逐渐得到重视,国内外许多地区都对室内灰尘中 PAHs 的种类、浓
度水平进行了检测. 为了对 PAHs 的来源可能性进行有效的区分,室内样品采集的场所类型丰富,主要

包括家庭住宅、办公室、高校、商场、医院、酒店等. 为了使室内灰尘样品更具代表性,部分研究也对是否

有吸烟者、周围交通密度、城市区划、烹饪方式、取暖等因素进行了记录和对照. 由于各项研究可能的

PAHs 来源不同,检测到的 PAHs 种类也有差异,这些研究得到的 PAHs 赋存水平差异很大,总浓度跨度

高达 6 个数量级. 在对我国 45 个私人住宅和 36 个公共建筑的室内灰尘中 PAHs 的检测分析中发现室内

灰尘中 PAHs 的含量与地理位置(经纬度)呈显著正相关[15] . 纬度分布表明,中国北方的取暖用煤量高

于南方;经度分布表明,中国东部地区的石油和矿物燃料的使用量、人口密度和经济发展速度明显高于

西部地区[15] . 在对我国 23 省市自治区中的 45 个家庭和 36 个非家庭场所(公共场所、实验室和办公室

等)的室内灰尘中 PAHs 的检测分析中也得到了基本一致的结论,研究表明家庭和非家庭场所的室内灰

尘中 PAHs 含量的空间分布均呈现东北和华北地区较高,南方地区较低的趋势[13] .
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表 1摇 国内外室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的赋存水平研究

Table 1摇 The occurrence and concentration of PAHs and their derivatives in indoor dust in previous studies around the world

地点
Location

采样时间
Year

主要化合物
Main

compounds

种类
Species

浓度范围
Concentration

range
/ (ng·g-1)

平均值(中位数*)
Mean value
(median) /
(ng·g-1)

参考文献
Reference

美国,北卡罗来纳州 1994—1995 PAHs 18 1250—15200 4520 [6]

美国,北卡罗来纳州 1999—2007 PAHs 9 54—11170 479* [7]

加拿大,渥太华 2002—2003 PAHs 13 1500—325000 29300 [8]

德国,柏林 Steglitz 地区 2004 PAHs 18 2400—21000 6400* [9]

科威特 2007 PAHs 15 3—2920 165 [10]

意大利,巴勒莫 2008 PAHs 16 36—34453 5111 [11]

阿塞拜疆,Sumgayit 2008
PAHs

(含 18 种烷基化
PAHs)

36 700—49600 ng·m-2 6100 ng·m-2* [12]

中国,山西 2008
PAHs

(含 18 种烷基化
PAHs)

36 42000—6270000 ng·m-2 232000 ng·m-2* [12]

美国,得克萨斯州 2008
PAHs

(含 18 种烷基化
PAHs)

36 240—35300 ng·m-2 1340 ng·m-2* [12]

中国,23 个省市自治区 2009 PAHs 16 1000—470000 31000 [13]

美国,得克萨斯州 2010 PAHs 16 19600—335000 124300 [14]

中国 2010 PAHs 16 1000—470000 30900 [15]

中国,香港 2010 PAHs 16 1170—25500 6180 [16]

中国,上海 2011 PAHs 18 9630—44130 13300 [2,17]

中国,台湾 2012 PAHs 22 — 107400 [18]

中国,北京 2012 PAHs 15 388—8140 — [19]

中国,北京 2012 PAHs 15 1180—24300 8960 [20]

美国,南加州 2012 PAHs 15 163—4390 990* [21]

尼泊尔,4 个主要城市 2014 PAHs 16 747—4910 1320 [22]

中国,安徽省 2014 PAHs 16 520—89300 20700 [23]

中国,新乡市牧野区 2014 PAHs 15 203—9500 2100 [24]

阿尔及利亚,瓦格拉 2014-2015 PAHs 18 17—89 ng·m-2 — [25]

中国,贵州 2015 PAHs 18 2180—14200 6780 [26]

约旦,安曼 2015 PAHs 13 641—65422 — [27]

美国 2015 PAHs 11 6170—1100740 37550 [28]

葡萄牙 2015 PAHs 11 10—8010 260 [28]

澳大利亚,2 个城市 2015 PAHs 13 — 1400 [29]

尼日利亚 2016 PAHs 16 60—111914 42177 [19]

中国,长春 2017 PAHs 16 21800—329600 — [30]

中国,浙江 2017 PAHs 11 822. 82—12740. 67 2911. 48 [31]

尼泊尔,4 个主要城市 2018 NPAHs 16 402—24583 649* [32]

尼泊尔,4 个主要城市 2018 OPAHs 3 92. 2—1150 105* [32]

沙特阿拉伯,吉达 2018 PAHs 12 2550—9150 4020 [33]

沙特阿拉伯 2019 PAHs 13 55—16297 3715 [34]

中国,哈尔滨 2019 PAHs 12 10090—55480 30720 [35]

中国,南方 2020 Cl鄄PAHs 16 7. 91—137 80. 64 [36]

中国,南方 2020 Br鄄PAHs 18 8. 80—399 112. 08 [36]

研究表明,PAHs 的存在状态规律为低分子量的 2—3 环 PAHs 的存在方式以气相为主,4 环 PAHs
在气固两相中均有分布,而高分子量的 5—6 环 PAHs 则以颗粒态为主[37-40] . 在对室内灰尘中 PAHs 的

研究中,也证明了这一分布规律. Naspinski 等[12] 研究表明,中国和阿塞拜疆室内灰尘样品中,4 环及以
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上 PAHs 的浓度均超过 PAHs 总浓度的 50% . 在对我国 23 省市自治区中的 45 个家庭和 36 个非家庭场

所(公共场所、实验室和办公室等)的室内灰尘中 PAHs 的检测分析中也得到了一致的结论[15] . 该研

究[15]表明,室内灰尘中 PAHs 主要以高分子量物质(4 环及以上)为主. 同时,该研究[15] 对比了 12 个室

内空气与灰尘样品中 PAHs 的赋存水平,其中室内空气中的 PAHs 以低环 PAHs 为主(占总 PAHs 的

85%以上),高环 PAHs 浓度较低,而室内灰尘中则以高环 PAHs 为主(占总 PAHs 的 66%以上). 这一结

果充分说明了不同环数 PAHs 存在形式的不同,且显著影响其在室内灰尘中的赋存.
同时,各种 PAHs 单体在室内灰尘中的赋存水平不一. Maertens 等[41] 的研究验证了这一观点. 赋存

浓度最高的 PAHs 包括苯并[b, k]荧蒽(Benzo[b, k] fluoranthene, BbkF),荧蒽(Fluoranthene, FLA)和
芘(Pyrene, PYR). PAHs 混合物具有较高的芘(Pyrene, PYR)丰度[42] . 而赋存浓度最低的 PAHs 包括苊

(Acenaphthene, ACE),苊烯(Acenaphthylene, ACY)和环戊烯并[ c, d]芘(Cyclopenta[ c, d] pyrene,
CcdP). 造成其低浓度的部分原因可能包括这些 PAHs 的挥发性和反应性. 在对我国 23 个省市自治区采

集的 81 个室内灰尘样品中,USEPA 列出的 16 种优先控制的 PAHs 都有不同水平的检出,并且研究发现

我国不同地域、不同场所类型所采集的室内灰尘中各种 PAHs 单体的浓度水平有明显差异[13] . 其中,苯
并[b]荧蒽(Benzo[b]fluoranthene, BbF)、荧蒽(Fluoranthene, FLA)和菲(Phenanthrene, PHE)的赋存水

平最高,分别为(6. 2依19) 滋g·g-1、(4. 3依8. 1) 滋g·g-1和(4. 2依6. 9) 滋g·g-1;而苊烯(Acenaphthylene, ACY)
和苊(Acenaphthene, ACE)的赋存水平最低,浓度分别为(0. 17依0. 32) 滋g·g-1和(0. 93依0. 13) 滋g·g-1 [13],最
高值与最低值相差 2 个数量级,这一结果与 Maertens 等[41]的研究结论基本一致.

通过对国内外室内灰尘中 PAHs 研究结果的分析,可以得到室内灰尘中 PAHs 在地理和时间尺度上

的污染状况. 在过去的 30 年中,北美地区室内灰尘中 PAHs 的总浓度有所下降(下降时间:(5. 0 依
2. 3)年) [43] . 相比之下,亚洲地区室内灰尘中 PAHs 赋存浓度保持稳定,且室内空气中 PAHs 的总浓度显

著高于北美地区[43] . 其中,我国室内灰尘中的 PAHs 污染尤为突出. 我国山西工业区内家庭住宅室内灰

尘中 36 种 PAHs(其中包括 18 种烷基化 PAHs)的总浓度范围高达 42000—6270000 ng·m-2 [12] . 该研究

同时对阿塞拜疆和美国得克萨斯州的室内灰尘进行了检测,其中 36 种 PAHs 的总浓度范围分别为

700—49600 ng·m-2和 240—35300 ng·m-2 [12],远远低于中国.
1. 2摇 PAHs 衍生物的赋存水平

尽管目前国内外都有文献对 PAHs 的归趋和行为进行了研究,但针对 PAHs 衍生物的研究十分有

限. 此外,大部分的研究集中在 NPAHs 和 OPAHs 上,仅针对空气(携带)颗粒相;并且分析主要基于有限

数量的化合物. 室内灰尘中 NPAHs、OPAHs、Cl鄄PAHs 和 Br鄄PAHs 的环境浓度、归宿和行为还不清楚.
2018 年, Yadav 等[32]首次针对尼泊尔 4 个主要城市的室内灰尘中 NPAHs 和 OPAHs 的浓度进行了

检测. 该研究对室内灰尘中的 26 种 NPAHs 进行了检测,仅检测出 16 种 NPAHs,总浓度范围为 402—
24583 ng·g-1(中位数:649 ng·g-1). 先前在室内灰尘中检测到的移16PAHs 的浓度(1320 ng·g-1)大约是该

研究中移16NPAHs 浓度的 2 倍[22] . 而检测的 3 种 OPAHs 全部被检出,总浓度范围为 92. 2—1150 ng·g-1

(中位数:105 ng·g-1). 同时,在该研究中发现,在靠近城市或郊区居民区和机场的地点采集的室内灰尘

样品中测得的 NPAHs 和 OPAHs 浓度水平较高. 2020 年,Tang 等[36] 对中国南方一个典型电子垃圾拆解

工业园区的 16 种 Cl鄄PAHs 和 18 种 Br鄄PAHs 进行了分析,其中 16 种 Cl鄄PAHs 的总浓度范围为 7. 91—
137 ng·g-1 (平均数:80. 64 ng·g-1 ),18 种 Br鄄PAHs 的总浓度范围为 8. 80—399 ng·g-1 (平均数:
112. 08 ng·g-1). 研究表明,Cl鄄PAHs 的浓度略低于 Br鄄PAHs,这可能是由于电子垃圾分解过程中释放了

大量溴源(如溴阻燃剂),使得生成 Br鄄PAHs 相对容易[44鄄45] . 同时,电子废物拆解车间中 Cl鄄PAHs 和

Br鄄PAHs的浓度也明显高于办公室,这进一步证实了电子废弃物处理过程是影响 Cl鄄PAHs 和 Br鄄PAHs 形
成的主要因素.

目前,我国对室内灰尘中 PAHs 衍生物鲜有报道,亟需在这方面开展相关研究工作.

2摇 来源解析(Source apportionment)
2. 1摇 PAHs 及其衍生物的来源分析

由于 PAHs 及其衍生物在各类室内场所的灰尘中表现出巨大的浓度赋存差异,为防止其对人体健
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康的损伤和对环境的破坏,对其来源的研究至关重要. PAHs 及其衍生物来源多样,且其来源及形成过程

将影响其最终组成和危害程度.
根据 PAHs 的形成过程,其来源可包括生物来源、石油来源和火成来源这 3 类. 生物来源是指 PAHs

在生物过程中产生,包括天然成岩过程. 石油来源是指各地质年代地质条件下形成的沉积物所产生的

PAHs,例如石油. 这些 PAHs 是在中等温度下长时间形成的. 成岩型 PAHs 混合物通常富含低分子量的

多环芳烃(2—3 环) [12] . 同时,这些 PAHs 具有不可替代的母体和烷基同系物. 火成来源则是指在化石燃

料的不完全燃烧过程中,在高温条件下产生 PAHs,通过载体颗粒物传输[12] . 火成来源 PAHs 以母体化合

物为主,其中 3—5 环 PAHs 为主要组成部分[2] .
随着 PAHs 衍生物逐渐得到研究关注,其来源也逐渐得到了研究的重视. 但目前关于 PAHs 衍生物

的源解析方法和来源的研究仍然鲜有报道,且大多数研究仅针对 NPAHs. 在对 NPAHs 的研究中发现,其
与 PAHs 的形成过程相似[46],都可在化石燃料的不完全燃烧过程中形成,燃烧过程中的高温会使 PAHs
发生亲电硝化反应,生成 NPAHs[39] . 化石燃料的一次直接排放过程包括汽油和柴油机动车尾气排放、煤
炭燃烧排放、烹饪过程和冬季供暖等. 除一次直接排放外,大气中的 PAHs 还可以与自由基发生光化学

反应,二次反应主要分为两种方式[38,47]:(1)日间反应,PAHs 与OH·反应加成后,与 NO2 反应生成

NPAHs;(2)夜间反应,PAHs 与NO3·反应加成后,与 NO2反应生成 NPAHs,其中 N2O5分解产生 NO3自由

基多发生在傍晚以后. 目前,NPAHs 的二次生成来源的分析已引起广泛关注.
2. 2摇 PAHs 及其衍生物的源解析方法

来源于不同形成过程的 PAHs 的结构和组成截然不同,在污染物传输过程中 PAHs 稳定,这一特性

可作为区分 PAHs 来源的依据. 根据不同污染源排放的污染物的结构和组成的差异,可以通过源解析

(Source apportionment)的方法对来源进行定性识别,同时定量评估不同污染源的贡献率[48] . 在目前的各

项研究中,PAHs 的源解析方法主要包括来源一致性分析、特征比值(包括 LMW/ HMW 比值、多特征比

值)法溯源和主成分分析溯源. 在少量针对室内灰尘中 PAHs 衍生物的来源分析研究中,特征比值法和

主成分分析法是主要的源解析方法.
来源一致性分析通常用于分析室内外 PAHs 的来源是否一致,并且可用来评估室内污染源对室内

灰尘中 PAHs 的影响. 常用室内 /室外浓度比(I / O)表示污染物迁移梯度方向的指标. 当 I / O>1 时,表示

室内源对浓度的贡献很大;当 I / O<1 时,表示化合物的存在主要由室外源引起. Gevao 等[10] 研究中,I / O
<1 占 75% (范围:0. 2—1. 7),表明 PAHs 主要来源于室外源,排除了大多数家庭中室内源作为室外空气

源的可能性. 对于 I / O>1 的 35%样品,因样本数量有限,来源不明确,且很可能是多种因素的结合.
特征比值法在室内灰尘 PAHs 及其衍生物的源解析过程中运用最多. 利用不同污染源形成的污染

物的结构、组成和相对含量的差异,运用特征比值法确定室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的各种来

源[49鄄50] . 但特征比值法只能定性识别污染源,而无法完成定量分析,因此在源解析过程中只能作为辅助

手段. 在对室内灰尘中 PAHs 进行特征比值法溯源的过程中,主要包括 LMW/ HMW 比值和多特征比值.
根据 2—3 环的低分子量 PAHs 往往在石油燃料的中温不完全燃烧以及天然成岩过程中形成,而 4 环以

上的高分子量 PAHs 通常在化石燃料高温燃烧及裂解中产生,可由 LMW/ HMW 比值来判断 PAHs 的来

源. 室内灰尘中不同成因 PAHs 的浓度和组成特征不同,因此利用室内灰尘中各种 PAHs 单体之间的比

值关系,可以对其来源进行定性的确定. 在国内外的研究中,已对不同成因 PAHs 的特征比值进行了测

定,结果如表 2. 在对 NPAHs 进行特征比值法源解析时, 常用 2鄄硝基荧蒽与 1鄄硝基芘的比值

(2鄄nitrofluoranthene / 1鄄nitropyrene, 2鄄NFLA / 1鄄NPYR)来评估一次直接排放源和二次生成来源这两种来

源的相对贡献[51] . 当 2鄄NFLA / 1鄄NPYR 比值小于 5 时,表示主要来源于一次直接排放;当该比值大于 5
时,表示主要来源于二次生成[51] . 由于 3鄄NFLA 在大气中的赋存很低,且远低于 2鄄NFLA 的赋存,在研究

中常用(2-NFLA+3-NFLA) / 1-NPYR 的比值代替 2鄄NFLA / 1鄄NPYR 的比值进行源解析[38,52] . 同时,可采

用 NPAHs 与 pPAHs 的比值法来分析一次直接排放源的类型,包括 1鄄NPYR / PYR、6鄄NCHR / CHR(6鄄硝基

/ ,6鄄nitrochrysene / chrysene)和移NPAHs / 移PAHs[51] . 当 1鄄NPYR / PYR 的比值为 0. 001 时,指示煤炭

燃烧源,比值等于 0. 36 时,指示柴油车尾气排放源;6鄄NCHR / CHR 的比值大于 0. 1 时,代表主要来源于

柴油车尾气排放源,比值小于 0. 001 时,代表主要来源于煤炭燃烧源;移NPAHs / 移PAHs 代表主要来源
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于煤炭燃的比值为 0. 0001 时,代表主要来源于煤炭燃烧源,比值等于 0. 13 时,代表主要来源于柴油车

尾气排放源[51] . 此外, 2鄄硝基荧蒽与 2鄄硝基芘的比值 ( 2鄄nitrofluoranthene / 2鄄nitropyrene, 2鄄NFLA /
2鄄NPYR)常用于评估由OH·和 /或NO3·引发的氧化途径,以及二次生成的 NPAHs 的气相发生和贡献.
当比值接近 10 时,表示主要来源于白天的OH·反应;当比值大于 100 时,表示主要来源于夜间NO3·的

形成途径.

表 2摇 各类成因对应污染源中 PAHs 的多特征比值[2,17,53]

Table 2摇 Various causes correspond to the multi-feature ratio of PAHs in pollution sources[2,17,53]

多特征比值
Multi-feature ratio

缩写
Abbreviation

石油类来源
Petroleum
source

不完全燃烧来源
Incomplete

combustion source

混合来源
Mixed source

荧蒽 / 芘 FLA / PYR 0—1 >1 —

菲 / 蒽 PHE / ANT >10 0—10 —

蒽 / 178 ANT / 178 0—0. 1 >0. 1 —

荧蒽 / (荧蒽+芘) FLA / (FLA+PYR) 0—0. 4 0. 4—0. 5a,>0. 5b —

苯并[a]蒽 / 228 BaA / 228 0—0. 2 >0. 35 0. 2—0. 35

茚并[1,2,3鄄cd]芘 / (茚并[1,2,3鄄
cd]芘+苯并[ghi]苝)

I[1,2,3鄄cd]P /
(I[1,2,3鄄cd]P+BghiP) 0—0. 2 0. 2—0. 5a,>0. 5b —

摇 摇 注:a. 主要在石油类产品的不完全燃烧过程中形成;b. 主要在木材、煤炭和草类的不完全燃烧过程中形成.

Note: a. mainly formed during the incomplete combustion of petroleum products; b. mainly formed during the incomplete combustion of wood,

coal and grasses.

主成分分析法(principal component analysis, PCA)可以定量评价各种主要污染来源的相对贡献率,
是一种研究区域复杂特征源谱的途径. 各种燃烧源产生的 PAHs 都有其各自对应的特征化合物,在研究

中几种判别燃烧源常用的特征化合物如表 3 所示. 该方法同样适用于 PAHs 衍生物来源的判别. 有研究

表明,大气颗粒物中 NPAHs 赋存水平与车流量呈正相关,这证实了机动车排放是 NPAHs 的主要来

源[46] . 其中,1鄄NPYR、2鄄NFLO 和 6鄄NCHR 主要来源于柴油机排放[54鄄55] .

表 3摇 不同 PAHs 来源的特征化合物

Table 3摇 Diagnostic PAHs components from different PAHs sources

来源
Source

特征化合物
Diagnostic PAHs components

参考文献
Reference

原油,原煤 萘(Naphthaleme, NAP) [56鄄58]

煤燃烧
菲(Phenanthrene, PHE),蒽(Anthracene, ANT),荧蒽(Fluoranthene, FLA),
芘(Pyrene, PYR),茚并[1,2,3鄄cd]芘(Indeno[1,2,3鄄cd]pyrene, I[1,2,3鄄cd]P), [59鄄60]

柴油燃烧 苯并[b / k]荧蒽(Benzo[b / k] fluoranthene, B[b / k]F),苯并[a]芘(Benzo[a]pyrene, BaP) [61]

交通燃油排放 苯并[ghi]苝(Benzo[ghi]perylene, BghiP),菲(Phenanthrene, PHE) [59]

焦炉 荧蒽(Fluoranthene, FLA),苊(Acenaphthene, ACT) [11]

3摇 人体暴露(Human exposure)
3. 1摇 人体暴露途径

室内灰尘是室内污染物的主要载体之一,PAHs 及其衍生物作为与人类关系密切的环境污染物,大
部分高分子量的 PAHs 均具有致癌风险[15,62鄄64] . 现阶段,针对室内污染物人体暴露的研究主要涉及多溴

联苯醚(polybrominated diphenyl ethers, PBDEs)等阻燃剂,而对室内灰尘中 PAHs 及其衍生物人体暴露

水平及健康风险的评估相对较少[65鄄66] . 室内灰尘和污染物的人体暴露主要是通过皮肤吸附( dermal
adsorption via dust)、摄入(dust ingestion exposure)和呼吸吸入(inhalation exposure)等 3 种途径. 特别需要

注意的是,儿童长时间在地面上玩耍,用手或嘴来接触物品的频率较高,因此与成年人相比,儿童更容易

摄入大量的灰尘,更应加以关注.
3. 2摇 人体暴露模型及暴露水平

PAHs 进入人体后,会进入人体不同组织(如脂肪、肝脏、肾脏、脾脏、卵巢等),并在一段时间内累
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积[34] . 长期暴露于这些化学物质中,将导致各种健康问题,许多研究表明暴露于多环芳烃与人类肺癌之

间存在显著的正相关关系[34] . 由于 PAHs 的致癌特性,在研究中常采用模型对 PAHs 的暴露量和健康风

险进行评价分析.
研究中,大多应用 USEPA 的风险评估模型,对儿童和成人通过呼吸吸入、灰尘摄入和皮肤吸附的途

径暴露于 PAHs 及其衍生物的量进行评估[67鄄71] . 在对上海市部分高校室内灰尘中 PAHs 的研究[2,17] 中,
检测并计算了各年龄人群对室内灰尘中 18 种 PAHs 的暴露风险,实验数据表明经口摄入大于呼吸吸

入. 这一研究结果与 Yadav 等[32] 的结果恰恰相反,对尼泊尔室内灰尘的研究表明,成人和儿童接触

NPAH 和 OPAH 的主要途径是通过皮肤接触粉尘(中位数:13. 6 ng·kg-1·d-1 bw 和 36. 5 ng·kg-1·d-1 bw),
其次是吸入(中位数:1. 34 ng·kg-1·d-1 bw 和 5. 11 ng·kg-1·d-1 bw)和摄入粉尘(中位数:0. 28 ng·kg-1·d-1 bw
和 2. 59 ng·kg-1·d-1 bw). 与成人相比,儿童更容易通过皮肤接触而暴露于 NPAHs 和 OPAHs 中. 同时,由
于儿童的手口行为,作为污染物(包括 PAHs 及其衍生物)载体的室内灰尘更容易被儿童吞食. 并且,因
为儿童的体重较轻,污染物的摄入率将高于成人.

目前,关于室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的人体暴露健康风险评价,我国还存在很大不足,现普遍

用于评估的是增量终生致癌风险评价( incremental lifetime cancer risk, ILCRs)模型法[24] . 根据 USEPA
的相关规定[65,72鄄73],可接受的致癌风险安全范围为 ILCRs<10-6,存在潜在致癌风险的范围为 10-6<ILCRs
<10-5,有较大潜在致癌风险的范围为 10-5<ILCRs<10-4 . Ali[34]的研究评估了 PAHs 3 种暴露途径下对当

地居民的潜在致癌风险,研究表明与吸入室内空气相比,以吸入灰尘和皮肤接触灰尘的途径接触 PAHs
导致的致癌风险较高. 曹治国等[20]在对北京市办公室地面灰尘中 PAHs 的研究发现,PAHs 的 3 种暴露

途径中 ILCRs 值表现为皮肤吸附大于摄入,皮肤吸附是室内灰尘中 PAHs 的主要暴露途径. 同时,ILCRs
模型评价结果也显示,办公室室内地面灰尘中 PAHs 存在潜在致癌风险[20] . 并且,在曹治国等[24]对中小

学生家庭的室内灰尘中 PAHs 研究中也表明,皮肤吸附、摄入和呼吸吸入这 3 种途径的 ILCRs 值均低于

10-6,属于可以接受的致癌风险安全范围,但成人和儿童的 ILCR 值均在 10-5—10-4范围内,显示有较大

潜在致癌风险. 同时,成人和儿童在 3 种暴露途径的 ILCRs 值上均表现为皮肤吸附>摄入>呼吸吸入,这
一结果表明皮肤吸附为室内灰尘中 PAHs 的主要暴露途径. 同时该研究也指出,由于皮肤吸附、摄入和

呼吸吸入这 3 种暴露途径对室内灰尘粒径的选择性是截然不同的[74鄄75],仅仅根据 ILCRs 模型分析的结

果仍是局限的. 但是,目前的大部分研究并未意识到该局限性,仍然以同一灰尘样品中的 PAHs 检测数

据来评估 3 种暴露途径的健康风险[15,53,76],并未考虑 3 种暴露途径在灰尘粒径选择性和生物有效性方

面的差异,这对研究结果的准确性有一定影响.
此外,还可以通过毒性当量法对 PAHs 的致癌风险进行评估. 苯并[a]芘(benzo[a]pyrene, BaP)是

被发现的第一个环境化学致癌物,致癌性很强,且其他高分子量 PAHs 也有致癌潜力,包括苯并[a]蒽
(BaA)、苯并 [ b] 荧蒽 ( BbF)、苯并 [ k] 荧蒽 ( BkF)、茚并 [1,2,3鄄cd] 芘 ( InP) 和二苯并 [ a, h] 蒽

(DBA) [23] . 因此,可通过毒性当量法估算与 BaP 相对的单个 PAHs 的毒性,以获得 BaP 当量(BaPE) [60] .
Masclet 等[60]提出,总 PAHs 的致癌潜力为每个单独的等效毒性当量因子( toxic equivalent factors, TEF)
的总和. 李法松等[23] 的研究中,农村家庭室内灰尘的 BaPE 值范围为 0. 0048—4. 86 滋g·g-1(平均浓度:
1. 50 滋g·g-1);城市家庭的 BaPE 值范围为 0. 090—5. 04 滋g·g-1(平均浓度:1. 92 滋g·g-1),略高于农村家

庭;而公共场所的 BaPE 值范围为 0. 28—14. 37 滋g·g-1(平均浓度:3. 92 滋g·g-1),是农村家庭和城市家庭

的 2 倍多. 分析数据表明,公共场所的 PAHs 的毒性程度远大于家庭,原因可能包括两方面,一是公共场

所附近通常有交通要道,汽车尾气排放量相应增大;二是公共场所较开放,室内外空气流通较频繁,易受

室外环境影响. 这一结论在 Qi 等[15] 的研究中更为显著,该研究中农村室内灰尘的 BaPE 值范围为

0. 022—3. 32 滋g·g-1(平均值:0. 73 滋g·g-1);城市室内灰尘的 BaP 值范围为 0. 10—63. 4 滋g·g-1(平均值:
3. 63 滋g·g-1),其中城市灰尘样品的 BaPE 平均值几乎是农村样品的 50 倍. 同时,在分析中发现,3 个地

点(一个来自大学,另两个来自工厂)的 BaPE 值最高,这表明这些公共场所的致癌风险较高. 并且,根据

这些公共场所附近的交通状况,其中附近交通密度高的场所的室内灰尘 BaPE 值最高 (平均值:
5. 48 滋g·g-1,中值:0. 67 滋g·g-1),其次是街道(平均值:3. 84 滋g·g-1,中值:0. 67 滋g·g-1),然后是街道外

(平均值:0. 86 滋g·g-1,中值:0. 51 滋g·g-1). 分析中也比较了烹调方法,其中燃煤家庭的室内(平均值:
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6. 05 滋g·g-1,中位数:0. 70 滋g·g-1)高于其他 3 种烹调方法:生物质燃烧(平均值:0. 50 滋g·g-1,中位数:
0. 44 滋g·g-1)、气体燃烧(平均值:0. 55 滋g·g-1,中位数:0. 43 滋g·g-1)和电(平均值:0. 56 滋g·g-1,中位

数:0. 43 滋g·g-1). 这一研究结果表明,交通和燃煤是影响多环芳烃致癌风险的两个主要因素,在今后评

价人类接触多环芳烃时应考虑这两个因素.
3. 3摇 生物有效性

有机污染物在环境介质中的存在或老化会使其越来越难以被生物吸收、发挥毒性作用以及被微生

物降解和修复[77] . 而目前用于测定有机污染物浓度的分析方法没有考虑污染物的有效性以及污染物的

各种形态. 因此,这种方法通常高估了受污染场所中有毒化学品的暴露量和健康风险[77] . 为了有效地进

行风险评价和修复,对“生物有效性冶的研究是关键[78] . 生物有效性是指污染物被生物吸收利用的程度

和潜在的毒性[2],既代表了一种化学物质的可能的毒性和可吸收利用性,又代表了化学物质穿过细胞膜

进入细胞的可能性[77] . 污染物生物有效性的评价方法主要包括生物监测法[2,79]、化学模型法[80] 和化学

分析法[81鄄82] . 目前,用于 PAHs 及其衍生物的有效性研究多采用化学法[2,83],但相关研究较少.
需注意的是,对于不同生物体,PAHs 及其衍生物的生物暴露途径不同,因此 PAHs 及其衍生物的生

物有效性也有差异[84] . 对于蚯蚓,PAHs 利用的途径主要分为 2 种:表皮吸收和吞食土壤摄入. 其中,只
有那些溶解于水相或弱吸附状态的 PAHs 才会以表皮吸收的方式进入蚯蚓体内,而较强吸附能力的

PAHs 则通过吞食等途径进入蚯蚓体内[84] . 对于微生物,其主要暴露于水中溶解的 PAHs. 对于植物,其
根部可吸收利用土壤溶液中的 PAHs,并以被动吸收为主[84] . 而对于植物的地上部分(包括人类和动物

等),PAHs 的暴露途径则主要是通过空气和灰尘等形态进入生物体内,该途径的生物有效性往往不同

于从土壤中吸收的 PAHs 的生物有效性[84] . 因此,对于室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的生物有效性研究

对于准确评估其对人类健康造成的风险至关重要.
由于化学方法操作简单,结果重现性好,易标准化,各研究实验结果可比性好,便于建立相对严格统

一的标准化实验方法和提出科学评价体系,因此采用化学方法模拟生物富集,进行室内灰尘中 PAHs 的

生物有效性评价的研究前景广阔[83] . 在对上海市室内灰尘中 PAHs 的研究中,首次对室内灰尘中 PAHs
的生物有效性进行了探索[2] . 同时,结合该研究中室内灰尘中 PAHs 污染较严重这一实际情况,采用化

学分析法,以市售食用油作为溶剂提取室内灰尘中赋存的 PAHs,进而模拟室内灰尘中 PAHs 进入生物

体的过程,从而对生物有效性进行预测. 该研究[2] 发现,室内灰尘中 PAHs 在食用油中的溶出量十分有

限(1. 50%—2. 03% ),室内灰尘中 PAHs 在食用油中的溶出量不高,这一现象可能与灰尘的颗粒形态、
碳黑类物质的性质和分配不平衡等因素有关. 目前国内外尚未针对室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的生

物有效性方面投入大量研究,可供参考的研究资料稀缺,尚需进行进一步的研究工作,以期揭示 PAHs
从灰尘到有机相的溶解动力学机理及其影响因素,为准确评估室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的人体暴

露健康分析提供依据.

4摇 结论与展望(Conclusion and prospects)
近年来,室内灰尘中 PAHs 及其衍生物的环境污染问题受到国内外的广泛关注,相关研究也在不断

展开. 综上所述,PAHs 及其衍生物在室内灰尘中赋存水平差异大,来源广泛,并对生态环境和人体健康

具有潜在的威胁,因此对室内灰尘中 PAHs 及其衍生物进行深入研究具有重要意义. 目前,我国关于室

内灰尘中的 PAHs 已有一些研究,但需要提高研究深度和广度. 而对于室内灰尘中的 PAHs 衍生物(包括

NPAHs、OPAHs、Cl鄄PAHs 和 Br鄄PAHs 等)的研究刚刚起步,需要投入更多的相关研究.
在整理和分析了目前的研究进展后,认为今后应加强以下几个方面的研究工作:(1)全面系统地研

究 PAHs 及其衍生物的环境赋存状况,为其来源和人体暴露风险的研究提供更全面的数据支撑;(2)深
入研究 PAHs 及其衍生物的形成机理,为判别其来源提供可靠的科学依据;(3)通过对室内灰尘中 PAHs
及其衍生物赋存水平和来源的研究,优化其人体暴露和健康风险的评价方法,为进一步控制 PAHs 及其

衍生物污染提供依据;(4)加大对室内灰尘中 PAHs 衍生物(包括 NPAHs、OPAHs、Cl鄄PAHs 和 Br鄄PAHs
等)的生物有效性的研究,以填补研究中的空白.
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