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摘要：氯代/溴代多环芳烃(Cl/Br-PAHs)是一类具有与二噁英和多环芳烃(PAHs)相似结构和致癌效应的新兴持久性毒害污染物,其环境行为归趋和潜在

风险受到了高度重视.本研究以"Cl-PAH*" OR "Br-PAH*" OR "H-PAH*" OR "chlorinated PAH*" OR "brominated PAH*" OR "halogenated PAHs" 

OR "chlorinated polycyclic aromatic hydrocarbon*" OR "brominated polycyclic aromatic hydrocarbon*" OR "halogenated polycyclic aromatic hydrocarbon*"

为主题对Web of Science核心合集数据库进行了检索,并着重对环境/人体中 Cl/Br-PAHs污染来源、污染特征和分析方法的研究进展进行了综述.结果

表明:截止 2021年 1月,环境/人体中 Cl/Br-PAHs的相关文献共计 225篇.这些研究表明:Cl/Br-PAHs主要来源于废弃物焚烧、汽车尾气排放、金属冶炼、

电子垃圾拆解等热过程和光化学反应过程;目前已在全球各类环境介质中被检出,并表现出持久存在性、长距离迁移性和生物可利用性;Cl/Br-PAHs 被

证实具有与其母体 PAHs 相似甚至更强的毒性,但目前对其形成机理和环境行为尚不明确,也尚未有统一有效且精准的分析方法,已报道的化合物种类

十分有限,总体研究处于起步阶段.结合目前 Cl/Br-PAHs的研究现状和存在的问题,今后应在其高通量精准筛查分析、源排放指纹识别追溯、环境迁移

转化行为及潜在风险上开展研究. 
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A review of chlorinated/brominated polycyclic aromatic hydrocarbons in the environment and human: Sources, analysis 
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Abstract：Chlorinated/brominated polycyclic aromatic hydrocarbons (Cl/Br-PAHs) were a class of emerging persistent toxic 

contaminants that demonstrating similar chemical structures and carcinogenicities with dioxins and PAHs. Their behaviors, fates, and 

potential risks in environments were of great concern. This study retrieved the Web of Science Database with the topics including 

"Cl-PAH*" OR"Br-PAH*" OR"H-PAH*" OR"chlorinated PAH*" OR"brominated PAH*" OR"halogenated PAHs" OR"chlorinated 

polycyclic aromatic hydrocarbon*"OR"brominated polycyclic aromatic hydrocarbon*"OR"halogenated polycyclic aromatic 

hydrocarbon*", and reviewed the research progress of the sources, pollution characteristics and analysis methods of Cl/Br-PAHs 

focusing on the environmental matrix and human beings. The results showed that 225 papers in total within this topic were published 

by Jan. 2021. The existing findings showed that: Cl/Br-PAHs were mainly generated from thermal processes such as waste 

incineration, vehicle exhaust, metal smelting, electronic waste recycling, etc., as well as some photochemical processes; So far, 

Cl/Br-PAHs were found ubiquitous in various environments worldwide, and demonstrated persistence, long-distance transportability 

and bioavailability; It was documented that Cl/Br-PAHs had similar or stronger toxicity compared to their parent PAHs. However, 

their formation mechanisms and environmental behaviors were still unclear; An effective and precise analytical method was still 

unavailable, leading to very limited reports on Cl/Br-PAH compounds in environments and the overall research area on this topic was  
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still in its infant stage. Based on the current research status and knowledge gaps of Cl/Br-PAHs, more attention should be paid to their 

high-throughput and precise analytical methods, emission fingerprints, environmental behaviors, and potential risks in the future. 

Key words：chlorinated/brominated polycyclic aromatic hydrocarbons；aromatic receptor effect；gas chromatograph-mass 

spectrometer 

 

氯代/溴代多环芳烃(Cl/Br-PAHs)是多环芳烃

(PAHs)芳环结构上的一个或多个氢原子被氯/溴原

子取代而形成的衍生物
[1]

,结构上类似于氯/溴代二

噁英和 PAHs 的杂交体,其形成过程也与二噁英和

PAHs 类似
[2]

.但不同的是,虽然 Cl/Br-PAHs 的环境

污染问题在 20世纪 70年代已引起注意,但整体研究

起步较晚
[3]

,直到 21 世纪初相关研究才得以进一步

展开
[4]

.研究表明,Cl/Br-PAHs和二噁英、PAHs一样

能在环境中稳定持久存在,可被鱼类和哺乳动物等

吸收并在脂肪组织中累积
[5]

,表现出与其母体 PAHs

相当甚至更高的致癌、致畸、致突变毒性,是一类新

兴高风险毒害有机污染物,对生态环境和人类健康

存在潜在危害
[6]

. 

据文献报道,目前对于 Cl/Br-PAHs 的研究主要

集中在与多氯联苯(PCBs)结构类似的多氯萘(PCNs)

上
[4,7-10]

,但对 3环及以上的 Cl/Br-PAHs研究却十分

有限,主要原因是该类污染物种类繁多,在环境中多

为超痕量浓度水平,净化分离难度大,且缺乏标准品,

目前尚未有统一的分析方法.本文通过对 Web of 

Science 核心合集数据库中相关文献的检索,综述了

近年来环境/人体中 Cl/Br-PAHs 的污染来源、分析

方法和污染特征的研究进展,对目前的研究现状、存

在的问题及研究数据缺口进行了梳理分析,并由此

提出其今后的研究方向. 

1  Cl/Br-PAHs 的污染来源 

1.1  汽车尾气排放 

汽车尾气是城市环境中 Cl/Br-PAHs 的主要释

放源之一.据报道 2016年日本城市空气中有 23%的

Cl/Br-PAHs 来源于道路交通排放,汽油中的二溴乙

烷和二氯乙烯等是 Cl/Br-PAHs形成的主要卤源
[11]

. 

Ishaq等
[12]
发现含氯汽油使用的减少使得 1996年斯

德哥尔摩市公路隧道大气 Cl-PAHs 浓度比 1991年

降低了 10 倍,由此认为含氯汽油会影响汽车尾气中

Cl-PAHs的形成.Wang等
[13]
在交通要道土样中检测

出的 Cl-PAHs 浓度是农田表层土壤的 40 倍.此外,

有研究者在高速公路附近的雪样中也检出了一定

浓度的 Cl/Br-PAHs
[14]

. 

1.2  有机物焚烧 

固体废弃物(如城市生活垃圾、电子垃圾等)以

及化石燃料(如煤炭)的高温处理或燃烧均可产生

大量 Cl/Br-PAHs
[15-17]

.其形成机理包括母体 PAHs

的直接氯化和 Cl-PAHs 与其他前驱物的二次反

应  

[18]
.前者一般有 2种途径(图 1):一是催化氯化,Cl2

通过高温下的亲电氯化与 PAHs 反应或被充当路

易斯酸的过渡金属氯化物(如 FeCl3、CuCl2等)催化

(机制 1);二是直接氯化,金属氯化物作为氯化剂反

应,通过构成极化的金属氯化物分子或是构成有机

金属中间体来促进芳香族化合物的氯取代
[24,28-29] 

(机制 2 和 3).固废中常见的聚氯乙烯(PVC)、金属

氯化物、溴代阻燃剂(BFRs)等是 Cl/Br-PAHs形成

的氯/溴源  

[23-24]
.Fernando 等

[25]
在 PVC 焚烧后的土

壤样品中检测到高浓度的 Cl-PAHs.PVC 是电子产

品的常用材料,电子垃圾焚烧区土壤、拆解车间灰

尘及周边土壤和植物中均已检出高浓度的 Cl- 

PAHs
[17,27]

.Wang等
[26]
发现 PVC在 600~900℃范围

内燃烧时,Cl-PAHs的形成随温度升高而升高.固废

焚烧产生的 Cl/Br-PAHs 不仅残留在焚烧残渣内,

还可随飞灰和烟气释放到环境中
[19]

.Kitazawa等
[16]

在城市垃圾焚烧炉烟道气中检测出相当高浓度的

Cl-PAHs (<5.80~8780ng/m
3
),是环境大气浓度的

350~60000 倍;受燃烧效率和条件的影响,不同类型

焚烧炉产生的 Cl/Br-PAHs 浓度也存在显著差异,

其 中 固 定 炉 (0.460~6990ng/g) 远 高 于 炉 排 炉

(<0.060~1.10ng/g)和回转窑(<0.060~105ng/g)
[20]

. Li

等
[21]
通过实验室模拟研究发现 Cl-PAHs 在气相中

浓度较高,而 Br-PAHs 大多残留在底灰和飞灰中,

这与后者分子量较大较难挥发有关
[22]

.相比于末端

控制 ,焚烧过程中的源头控制能更有效的降低

Cl/Br-PAHs 的污染排放,Qiao 等
[15]
发现随着清洁

能源逐步取代燃煤发电取暖 ,北京市河流中 Cl- 

PAHs的浓度显著降低. 

1.3  工业活动 

金属冶炼、氯化学工业等工业生产过程均可产



1844 中  国  环  境  科  学 41卷 

 

生 Cl/Br-PAHs.Xu等
[30]
发现铁、铝、铅等冶金工业

烟道气中的 Cl-PAHs和 Br-PAHs浓度(68.3~156和

2.90~13.5ng/Nm
3
) 远高于其周围大气中的浓度

(7.00~554 和 3.00~126pg/m
3
),且两者化合物组成相

似 .Jin 等
[31]
在二次铜冶炼厂车间检出了 38 种

Cl/Br-PAHs,总浓度 2.20~605pg/m
3
,高于周边空气浓

度(2.50~92.3pg/m
3
).冶炼原材料、燃料、还原剂等是

影响金属冶炼过程中 Cl/Br-PAHs 生成释放的重要

因素,使用天然气代替煤和重油作为燃料和还原剂

可能有助于降低该过程中 Cl/Br-PAHs的形成
[30-31]

. 

Pinto 等
[32]

模拟了自来水的消毒过程,在含有

PAHs 和次氯酸钠的超纯水中检测到一定浓度的

Cl-PAHs.Koistinen 等
[33-34]

在牛皮纸漂白厂和纸浆

厂的污水、纸浆、生物底泥中均检测出 Cl-PAHs,

以氯代芴(Cl-FLU)和 Cl-PHE为主.图 2是水氯化消

毒过程中苊(ACE)的主要氯化途径
[35]

. 

 

机制 1: + [Cl+MCl
n+1

-] 
[Cl+MCln+1

-]

H Cl

H

MCln+1
-

slow fast

Cl 

+ HCl + MCln 

机制 2: + MCln 

MCln

Cl

+ HCl + 2MCln-1

ClMCln-1

机制 3: 
MCln

Cl

+ 2MCln-1

MCln-1

+ MCln 
-HCl 

 

图 1  燃烧过程中 PAHs的 3种氯化机制[24,28-29] 

Fig.1  Three chlorination mechanisms of PAHs during combustion process[24,28
-29] 
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图 2  ACE在水的消毒过程中的氯化途径[35] 

Fig.2  Chlorination pathways of ACE during water disinfection process[35] 

除上述工业活动外,Ma等
[17]
发现焦化厂、PVC

制造厂和氯碱厂等厂区表层土壤中的 Cl-PAHs 

(88.0ng/g)比周边农田表层土高 2~3 个数量级

(ND~0.760ng/g). 
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1.4  光化学反应 

PAHs的光化学作用也是 Cl/Br-PAHs的重要来

源.Sankoda 等
[36]
以芘(PYR)模拟了海水中 PAHs 的

紫外光照射过程,检测到 PYR 的单氯、单溴、二氯

和混合卤代产物.Ohura 等
[37]

观察到 PYR 和苯丙(a)

芘(BaP)与Cl2在紫外光或可见光照射下均可生成以

1-Cl-PYR 和 6-Cl-BaP 为主的 Cl-PAHs,由此提出

了 PAHs在含 Cl
-

的酸性溶液中的光氯化机制(1~7): 

 PAH → PAH*(光照) (1) 

 PAH* + O2 → PAH
+· 

+ O2
- 

(2) 

 O2
-· 

+ O2
-· 

+ 2H2O → H2O2 + 2OH
- 
+ O2  (3) 

 O2
-· 

+ H2O2 → OH
· 
+ OH

- 
+ O2 (4) 

 OH
· 
+ Cl

- 
→ HOCl

- 
(5) 

 HOCl
-· 

+ H
+
 ⇆ Cl

· 
+ H2O (6) 

 PAH + Cl
· 
→ ClPAH (7) 

pH 值是水环境中 Cl的光化学反应的重要影响

因素,Cl-PAHs的光化学生成随 pH 值降低而增加
[37]

.

此外,金属氧化物的种类和形态、氯源、光照时间等

也会影响光化学反应中 Cl-PAHs 的形成
[38]

,例如二

氧化钛和二氧化硅能促进Cl-PYR的生成,而氧化钙

却不能 ;在二氧化硅的硅酸酐形态中能检测出

2-Cl-PYR,而在石英和硅胶等形态中却未检测出
[38]

.

氯源、光照时间等也会影响光化学反应过程中

Cl-PAHs 的形成.二氧化钛中 Cl-PYR 的生成量在

0.5~1h 达到峰值,此后随辐射时间增加生成量逐渐

降低
[38]

. 

2  Cl/Br-PAHs 的污染特征 

目前研究者已在大气、水体、土壤以及各种生

物体中检出了 Cl/Br-PAHs(表 1),并对其环境行为和

污染特征进行了初步研究. 

2.1  大气 

Kamiya 等
[11]
发现日本名古屋大气悬浮颗粒物

中 24种 Cl-PAHs浓度的空间分布规律为工业地区

(20.7pg/m
3
)>居民区(14.1pg/m

3
),且 Cl-PAHs 主要源

于受季节影响的本地源,而 PAHs主要源于工业和石

油燃料燃烧,二者的产生机制差异较大.Ohura 等
[39]

报道日本 12个地区大气中的 Cl-PAHs 呈现出夏季

气相浓度较高,而冬季颗粒相浓度较高的季节变化

规律,由此推测不同季节 Cl-PAHs 的来源可能存在

差异,其夏季来源可能是废弃物焚烧,而冬季来源可

能是车辆尾气排放和燃煤.Jin 等
[40]
发现煤燃烧的增

加使得供暖期间北京大气中 Cl/Br-PAHs 的平均浓

度比非供暖期间高 3~9 倍,这与 Kakimoto等
[41]
的研

究一致.此外,Kakimoto 等
[41]

认为不同季节的光化学

降解差异也会导致 Cl/Br-PAHs 浓度的季节性.以上

研究中报道的 Cl/Br-PAHs以 BaP和 PYR的单氯化

衍生物为主,对高取代或混合取代的 Cl/Br-PAHs 报

道很少. 

大气中的 Cl/Br-PAHs 主要存在于大气颗粒物

中并能保持相对稳定.Helm 等
[42]
在北极地区大气中

检测出一定含量的 PCNs,证实了 Cl/Br-PAHs 具有

较强的大气远距离迁移传输能力. 

2.2  水体 

大多数 Cl/Br-PAHs 水溶性很低,在水环境中

主要赋存在悬浮颗粒物和沉积物上.Sun 等
[43]
在深

圳茂州河的表层沉积物中检出了 3种 Cl-PAHs和

6种Br-PAHs,分别以 9-Cl-PHE(平均浓度 16.5ng/g)

和 2-Br-FLU(平均浓度 35.3ng/g)为主,且 Br-PAHs

总浓度是现有研究报道中最高值 (平均浓度

53.0ng/g),城市化和工业化进程是其主要来源 . 

Ohura 等
[44]
在亚洲 3 个受工业化影响区域的水体

(中国黄海,斯里兰卡的康提湖和尼甘布泻湖)沉积

物中检测出Cl/Br-PAHs,以 6-Cl-BaP、1-Cl- PYR、

3-Cl-FLT等为主,在表层沉积物浓度较高,而 PAHs

则在底层沉积物浓度较高.作者认为影响两者分布

的主要因素是各自污染来源及迁移转化过程(如

光降解、生物降解等),某些 Cl-PAHs 同系物如

6-Cl-BaP和 1-Cl-PYR可作为其人为活动源的指

示物
[43]

. 

Shiraishi 等
[2]
在筑波地区自来水样本中检测出

萘(NAP)、菲(PHE)、芴(FLU)和荧蒽(FLT)的一氯/

二氯衍生物但在地表水中未检测出,推测自来水中

的 Cl-PAHs 主要来源于氯化消毒及管道传输过程.

而 Wang 等
[45]
在河南洛阳某区的研究发现水样中

Cl-PAHs 浓度表现为地表水(6.90~25.7ng/L)>自来

水(0.900~25.7ng/L).这可能是由于城市化进程产生

了 Cl-PAHs 的潜在排放源,如电子废物回收、氯化

学工业、汽车尾气等,通过污水排放、地表径流、地

下水渗透等途径向水体中释放 Cl-PAHs.海水中也

存在着相当高浓度的 Cl/Br-PAHs,这可能源于沿海

地表水中 PAHs暴露于太阳光发生卤化作用
[36]

. 
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表 1  环境中 Cl/Br-PAHs的污染特征比较 

Table 1  Comparison of pollution characteristics of Cl/Br-PAHs in the environment 

基质 主要 Cl/Br-PAHs同系物 地点 年份 参考文献

大气(颗粒相) 

9-Cl-PHE、2-Cl-ANT、9-Cl-ANT、3,9-Cl2-PHE、9,10-Cl2-ANT、1,9-Cl2-PHE、9,10-Cl2-PHE、

3-Cl-FLT、8-Cl-FLT、1-Cl-PYR、3,9,10-Cl3-PHE、1,3-Cl2-FLT、3,8-Cl2-FLT、Cl2-PYR、

3,4-Cl2-FLT、6-Cl-CHR、7-Cl-BaA、Cl3-PYR、 6,12-Cl2-CHR、7,12-Cl2-BaA、Cl4-PYR、6-Cl-BaP、

Cl2-BaP、Cl3-BaP. 

日本 2011~2012 [11] 

大气(气相、 

颗粒相 

9-Cl-PHE、2-Cl-ANT、9-Cl-ANT、3,9-Cl2-PHE、9,10-Cl2-ANT、1,9-Cl2-PHE、9,10-Cl2-PHE、

3-Cl-FLT、8-Cl-FLT、1-Cl-PYR、3,9,10-Cl3-PHE、1,3-Cl2-FLT、3,8-Cl2-FLT、Cl2-PYR、

3,4-Cl2-FLT、6-Cl-CHR、7-Cl-BaA、Cl3-PYR、 6,12-Cl2-CHR、7,12-Cl2-BaA、Cl4-PYR、6-Cl-BaP、

Cl2-BaP、Cl3-BaP. 

日本 2010~2011 [39] 

大气(气相、 

颗粒相) 

9-Cl-FLU、3-Cl-PHE、9-Cl-PHE、2-Cl-PHE、1-Cl-ANT、2-Cl-ANT、9-Cl-ANT、2,7-Cl2-FLU、

1,4-Cl2-ANT、1,5-Cl2-ANT、9,10-Cl2-ANT、9,10-Cl2-PHE、3-Cl-FLT、1-Cl-PYR、3,8-Cl2-FLT、

7-Cl-BaA、1,5,9,10-Cl4-ANT、7,12-Cl2-BaA、6-Cl-BaP、5-Br-ACE、2-Br-FLU、1,2-Br2-ACY
①
、3-Br-PHE、9-Br-PHE、2-Br-PHE、1-Br-ANT、9-Br-ANT、2,7-Br2-FLU、3-Br-FLT、

1,8-Br2-ANT、1,5-Br2-ANT、9,10-Br2-ANT、4-Br-PYR、9,10-Br2-PHE、1-Br-PYR、2-Br-TRIPH
②
、1,6-Br2-PYR、7-Br-BaA. 

北京 2015~2016 [40] 

大气(颗粒相) 

9-Cl-PHE、2-Cl-ANT、9-Cl-ANT、3,9-Cl2-PHE、9,10-Cl2-ANT、1,9-Cl2-PHE、9,10-Cl2-PHE、

3-Cl-FLT、8-Cl-FLT、1-Cl-PYR、3,9,10-Cl3-PHE、1,3-Cl2-FLT、3,8-Cl2-FLT、3,4-Cl2-FLT、

6-Cl-CHR、7-Cl-BaA、6,12-Cl2-CHR、7,12-Cl2-BaA、6-Cl-BaP. 

日本韩国

中国 
2010 [41] 

水 Cl-NAP、Cl-PHE、Cl-FLU、Cl-FLT、Cl2-NAP、Cl2-PHE、Cl2-FLT. 日本 1983~1984 [2] 

水 
9-Cl-FLU、9,9-Cl2-FLU、9-Cl-PHE、2-Cl-ANT、9-Cl-ANT、9,10-Cl2-ANT、1-Cl-PYR、

2,7-Cl2-FLU. 
洛阳 2015 [45] 

水 1-Cl-PYR. 日本 2012 [36] 

沉积物 
9-Cl-PHE、2-Cl-ANT、9,10-Cl2-ANT、1-Br-PYR、7-Br-BaA、9,10-Br2-ANT、9-Br-PHE、

9-Br-ANT、2-Br-FLU. 
深圳 2009~2010 [43] 

沉积物 

9-Cl-FLU、3-Cl-FLT、8-Cl-FLT、9-Cl-PHE、3,9-Cl2-PHE、9,10-Cl2-PHE、3,9,10-Cl3-PHE、

2-Cl-ANT、9-Cl-ANT、9,10-Cl2-ANT、1,9-Cl2-PHE、 3,8-Cl2-FLT、3,4-Cl2-FLT、5,7-Cl2-FLT、

1-Cl-PYR、6-Cl-CHR、6,10-Cl2-CHR、6-Cl-BAP、 7,12-Cl2-BaA、7-Cl-BaA、 2-Br-FLU、

9-Br-PHE、9-Br-ANT、9,10-Br2-ANT、1-Br-PYR、7-Br-BaA、4,7-Br2-BaA 、5,7-Br2-BaA、

7,11-Br2-BaA 、7,12-Br2-BaA 、6-Br-BaP. 

黄海、 

康提湖、

尼甘布泄

湖 

2004 [44] 

土壤和飞灰 
9-Cl-PHE、2-Cl-ANT、9,10-Cl2-ANT、2-Br-FLU、9-Br-PHE、9-Br-ANT、9,10-Br2-ANT、

7-Br-BaA、1-Br-PYR. 
深圳 2010 [46] 

土壤 Cl1-3-PHE/ANT、Cl1-2-FLT/PYR、 7-Cl-BaA、7,12-Cl2-BaA、6-Cl-BaP、Br1-2-PHE/ANT、1-Br-PYR.
阿博布罗

西 
2010 [47] 

鱼 9-Cl-PHE、1-Cl-PYR、5-Cl-ACE. 辽宁 2019 [48] 

蔬菜 
2-Cl-ANT、9-Cl-PHE、9-Cl-ANT、9-Cl-FLU、9,10-Cl2-ANT、1-Br-PYR、 2-Br-FLU、7-Br-BaA、

9-Br-ANT、9-Br-PHE、9,10-Br2-ANT. 
北京 2012 [50] 

海鲜 
2-Cl-ANT、9-Cl-PHE、9,10-Cl2-ANT、1-Br-PYR、2-Br-FLU、9-Br-PHE、9-Br-ANT、7-Br-BaA、

9,10-Br2-ANT. 
广东 2005 [53] 

蔬菜、猪肉、

大米 

2-Cl-ANT、9-Cl-PHE、9,10-Cl2-ANT、1-Br-PYR、2-Br-FLU、9-Br-PHE、9-Br-ANT、7-Br-BaA、

9,10-Br2-ANT. 
深圳 2011 [51] 

土壤 
2-Cl-ANT、9-Cl-PHE、9,10-Cl2-ANT、1-Br-PYR、2-Br-FLU、9-Br-PHE、9-Br-ANT、7-Br-BaA、

9,10-Br2-ANT. 
深圳 2010 [46] 

大气颗粒物 
2-Cl-ANT、9-Cl-PHE、9,10-Cl2-ANT、1-Br-PYR、2-Br-FLU、9-Br-PHE、9-Br-ANT、7-Br-BaA、

9,10-Br2-ANT. 
深圳 2012~2013 [52] 

注:①1,2-Br2-ACY指1,2-二溴苊烯;②2-Br-TRIPH指2-溴三亚苯. 

2.3  土壤 

Ni 等
[46]
发现土地利用方式可影响土壤中

Cl/Br-PAHs 的同系物组成和浓度水平,深圳地区 8

种不同土地利用方式土壤中 3种Cl-PAHs的平均浓

度依次为:交通区(2.16ng/g)>商业区(1.04ng/g)>农业

区 (0.330ng/g)> 工 业 区 (0.220ng/g)> 居 民 区

(0.080ng/g)>果园(0.070ng/g)>森林(0.060ng/g)>绿化

区(0.020ng/g),表明汽车尾气排放会影响土壤中的

Cl-PAHs 含量;而 6 种 Br-PAHs 的平均浓度在各土

样中均高于 Cl-PAHs,且在农业区土壤中的浓度最
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高(18.1ng/g),说明其主要来源与 Cl-PAHs 不同.Ni

等
[46]
在土壤样品中检出的 9 种 Cl/Br-PAHs 中以

2-Br-FLU 为主(平均浓度为 7.18ng/g),却在飞灰中

检出了除 2-Br-FLU以外的 8种Cl/Br-PAHs,表明飞

灰与土壤中 Cl/Br-PAHs 的来源存在差异.Nguyen

等  

[47]
发现电子废物露天焚烧可造成土壤 Cl/Br- 

PAHs 污染,且 Cl-PAHs 浓度比相应 Br-PAHs 高

2.4~64 倍,以三环单氯代物为主,其中 1-Cl-PYR 浓

度最高;而 Br-PAHs 的组成和浓度水平随燃烧材料

类型和条件而变化. 

2.4  生物体 

尽管数据有限,Cl/Br-PAHs 已在鱼类、蔬菜

等动植物样品中被检出 ,表现出生物可利用性和

生物富集性.Tan 等
[48]
在辽宁省的 22 个淡水鱼样

品中检测出 3 种低分子量的 Cl-PAHs(9- 

Cl-PHE、1-Cl-PYR和 5-Cl-ACE),但并未观察到

Cl-PAHs与母体 PAHs的相关性,其中工业活动较

强地区 (如城市垃圾填埋、造纸厂 )的鱼样中的

Cl-PAHs 浓度较高,而生产活动和燃烧源污染严

重地区鱼样中 PAHs 浓度较高 ;所有鱼样中的

Cl-PAHs 以低分子量化合物为主,这可能与其生

物可利用性较强有关
[49]

. Wang 等
[50]
发现北京市

场上的叶类和根类蔬菜中均可检出 11 种

Cl/Br-PAHs,但叶类蔬菜的总 Cl/Br-PAHs浓度高

于根类蔬菜 ,且随着与焚烧厂距离的增加而显著

降低 ,说明其污染主要来自于焚烧污染排放的大

气沉降. 

2.5  人体 

目前对于人体样品中 Cl/Br-PAHs 的污染特征

研究极为有限,现有研究主要集中在 Cl/Br-PAHs 的

人体暴露评价和致癌风险评估方面(表 2).有限的研

究表明:不考虑体重影响下,男性及成年人的暴露剂

量更高,而如果考虑体重的影响,女性和儿童则处于

更高的暴露风险中;食物性摄入是人体 Cl/Br-PAHs

的主要暴露途径
[46,51-52]

. 

有研究者
[53]

认为,Cl/Br-PAHs 倾向于在水生生

态系统的食物链中被生物利用和放大,污染水产品

(如海鲜等)的摄入是其人体暴露的主要途径.除此之

外,其它受污染食物(如肉类、大米、蔬菜等)的摄入

也会增加其人体暴露风险
[51]

.Ding 等
[51]
通过计算不

同年龄段人群每日通过不同食物对9种Cl/Br-PAHs

的绝对摄入量(ADI,ng/d)发现,虽然 Cl/Br-PAHs 总

浓度变化顺序为猪肉(4.97ng/g)>大米(2.75ng/g)>蔬

菜(0.560ng/g),但各食物对其 ADI 的贡献则是大米

(41.3%~58.7%)> 猪 肉 (27.4%~43%)> 蔬 菜 (6.5%~ 

19.6%);成年和老年人的 ADI 值(男:1129~1253ng/d;

女 :998.1~1034ng/d)高于儿童 (男 :581.7ng/d;女 : 

577.4ng/d);但考虑到体重影响,儿童仍是最敏感暴露

人群. 

大气颗粒物和土壤灰尘等非食物性摄入也会

增加人体的 Cl/Br-PAHs 暴露风险,但暴露量远低

于食物性摄入
[40,46,52]

.Ni 等
[46]
发现同一年龄段女

性通过土壤接触对 Cl/Br-PAHs 的相对每日摄入

量 (RDI,pg/(kg·d))高于男性 ,且随年龄增加而降

低.Sun 等
[52]
通过计算也发现除成年人外,其余所

有年龄段女性通过大气颗粒物 PM10和 PM2.5摄入

Cl/Br-PAHs的 RDI 值均略高于男性.Jin等
[40]

比较

了不同人群在供暖期和非供暖期通过呼吸和皮肤

暴露摄入 PAHs 和 Cl/Br-PAHs 的 ADI 值,发现颗

粒相呼吸摄入 (33%~98.8%)>气相呼吸摄入

(0.5%~39.2%)>气相皮肤暴露(0.2%~40.8%)>颗粒

相皮肤暴露(0.004%~0.8%),其中供暖期间的呼吸

摄入 ADI 值比非供暖期间高 10 倍以上,且 ADI 值

整体表现为成年人>青少年>儿童,颗粒相呼吸摄

入被认为是 PAHs及 Cl/Br-PAHs在雾霾天的主要

暴露途径. 

对于致癌物质,美国环保局将 10
-6
几率致癌风

险值设为可接受致癌风险水平下限,而 10
-4
几率设

为可接受致癌风险水平上限
[54]

.Wang等
[50]
发现所有

年龄段人群经蔬菜摄入 Cl/Br-PAHs 所引发的终生

致癌风险(ILCR)值均<10
-6

,即其癌症风险很小.Ding

等
[51]
报道了深圳地区男性和女性通过饮食摄入(猪

肉、大米、蔬菜)8种 Cl/Br-PAHs的 ILCR 值分别为

1.20×10
-5
和 1.10×10

-5
,处于 10

-6
和 10

-4
之间.这一差

异可能与各自研究区域、检测 Cl/Br-PAHs 种类及

浓度不同有关.Sun 等
[52]
的研究则表明,虽然不同年

龄段人群经PM10和PM2.5呼吸摄入 9种Cl/Br-PAHs

所引发的 ILCR 值有所不同,但所有 ILCR 值都比

10
-6
低 2~3 个数量级.总的来说,食物性和非食物性

摄入 Cl/Br-PAHs 均存在一定的致癌风险,但目前已

有的数据大多低于可接受致癌风险水平上限(10
-4

).

需要注意的是,因为上述评价涵盖的目标物种类均
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十分有限,Cl/Br-PAHs 的实际癌症风险可能要高于 上述评估值. 

表 2  人体 Cl/Br-PAHs暴露量及致癌风险评估  

Table 2  Exposure evaluation and carcinogenic risk assessment of Cl/Br-PAHs to human bodies 

基质 评估指标 儿童 青少年 成年 老年 参考文献 

ADI 

(ng/d) 

(2~5岁) 

男 48.0 女 29.0 

(6~18岁) 

男 150 女 91.0 

(>18岁) 

男 92.0 女 85.0 
海鲜 

过量癌症风险(ECR) 
男 5.90×10

-7 

女 4.60×10
-7 

男 2.70×10
-6 

女 1.80×10
-6 

男 4.10×10
-6 

女 4.60×10
-6 

[53] 

ADI 

(ng/d) 

(2~7岁) 

男 82.0~113 

女 78.4~98.8 

(8~18岁) 

男 155~202 

女 150~177 

(19~70岁) 

男 203~220 

女 184~211 

(71~80岁) 

男 202 

女 177 蔬菜 

增加终生癌症风险

(ILCR) 

男 8.34×10
-7 

女 7.97×10
-7 

男 3.24×10
-7 

女 3.10×10
-7 

男 2.19×10
-7 

女 2.36×10
-7 

男 1.04×10
-7 

女 1.05×10
-7 

[50] 

ADI 

(ng/d) 

(2~5岁) 

男 581.7 

女 577.4 

(6~17岁) 

男 1133 

女 956.5 

(18~59岁) 

男 1129~1253 

女 998.1~999.5 

(60~73岁) 

男 1185 

女 1034 
蔬菜、猪肉、

大米 
平均终生癌症风险

(LECR) 

男 1.20×10
-5 

女 1.10×10
-5
 

[51] 

RDI 

(pg/(kg·d)) 

(0~8岁) 

男 13.7 

女 13.7 

(9~18岁) 

男 5.37 

女 5.89 

(>18岁) 

男 1.93 

女 2.27 
土壤 

癌症风险 / 

[46] 

RDI 

(ng/(kg·d)) 

(4~10岁) 

PM10 

男 16.2 女 16.7 

PM2.5

 

男 13.5 女 13.9 

(11~17岁) 

PM10 

男 12.1女 12.3 

PM2.5 

男 10.1女 10.2 

(18~60岁) 

PM10 

男 13.3女 11.7 

PM2.5 

男 11.1女 9.70 

(61~70岁) 

PM10 

男 8.60女 9.09 

PM2.5

 

男 7.17女 7.58 

大气颗粒物 

增加终生癌症风险

(ILCR) 

PM10 

男 5.10×10
-9 

女 5.25×10
-9 

PM2.5

 

男 4.25×10
-9 

女 4.37×10
-9 

PM10 

男 3.80×10
-9 

女 3.85×10
-9 

PM2.5

 

男 3.17×10
-9 

女 3.21×10
-9 

PM10 

男 2.57×10
-8 

女 2.25×10
-8 

PM2.5

 

男 2.15×10
-8 

女 1.88×10
-8 

PM10 

男 3.86×10
-9 

女 4.08×10
-9 

PM2.5

 

男 3.22×10
-9 

女 3.40×10
-9 

[52] 

ADI 

(ng/d) 

(1~11岁) 

供暖 366.2~8608 

非供暖 33.2~503.4 

(12~17岁) 

供暖 49.9~10926 

非供暖 41.8~632 

(18~80岁) 

供暖 500.1~12005.4 

非供暖 45.9~671.2 
大气颗粒呼吸 

癌症风险 / 

ADI 

(ng/d) 

(1~11岁) 

供暖 18.5~219.9 

非供暖 14.0~87.8 

(12~17岁) 

供暖 23~284.3 

非供暖 17.7~108.9 

(18~80岁) 

供暖 4.9~300.8 

非供暖 19.3~115.8 
大气呼吸 

癌症风险 / 

ADI 

(ng/d) 

(1~11岁) 

供暖 0.060~24.5 

非供暖 0.000~1.70 

(12~17岁) 

供暖 0.100~41.1 

非供暖 0.010~2.70 

(18~80岁) 

供暖 0.100~45.0 

非供暖 0.010~3.00 

大气颗粒皮肤

接触 

癌症风险 / 

ADI 

(ng/d) 

(1~11岁) 

供暖 1.50~208 

非供暖 3.90~389.7 

(12~17岁) 

供暖 2.80~344.5 

非供暖 7.20~639.6 

(18~80岁) 

供暖 3.00~384.1 

非供暖 7.80~705.8 
大气皮肤接触 

癌症风险 / 

[40] 

 

3  Cl/Br-PAHs 的分析方法 

3.1  样品提取 

样品提取是准确分析环境样品中 Cl/Br-PAHs

的关键步骤,最传统的方法是液液萃取(LLE)和索氏

抽提(SE),广泛应用于水体、大气、土壤等样品中

Cl/Br-PAHs 的提取
[2,55-57]

.近年来,随着样品前处理

技术的飞速发展,一些新型仪器辅助提取方法被不
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断推出并应用于环境样品中 Cl/Br-PAHs 的提取和

分析,例如:利用固体吸附及选择性吸附液态样品中

目标物的固相萃取法(SPE)
[45,58-59]

;采用涂有固定相

的熔融石英纤维来吸附、富集样品中的待测物质的

固相微萃取法(SPME)
[60]

;利用超声波辐射加速提取

目标物的超声波萃取法(UE)
[41,61-62]

;利用加温加压

加速提取目标物的加速溶剂萃取法(ASE)
[25,30,48]

;利

用微波加热加速溶剂提取的微波辅助萃取法

(MAE)
[63-65]

等.上述提取方法的优缺点见表 3.总的

来说,SPE、ASE、UE 等新型样品提取技术有机溶

剂消耗量低,提取时间短,效率高,容易实现自动化操

作,或与分析检测仪器在线联用,大大节省人力物力,

未来会在 Cl/Br-PAHs 的环境/人体样品分析中发挥

重要作用. 

除上述常见提取方法外还有超临界流体萃取

法(SFE),该方法利用超临界流体(如 CO2)良好的溶

解能力和高扩散性达到萃取分离目的,目前已应用

于土壤
[66-67]

、沉积物
[68]
、大气

[69]
等基质中 PAHs及

其衍生物的提取分析,为 Cl/Br-PAHs 的提取技术提

供新方向. 

3.2  样品净化 

柱层析法是有机污染物分析最常用的样品净

化分离手段.目前 Cl/Br-PAHs 样品净化常用的柱填

料有硅胶、活性炭、氧化铝、弗罗里硅土、凝胶渗

透色谱柱填料(GPC)、铜粉/粒(除硫)等
[70]

.这些填料

既可单独使用,也可组合以更好的去除样品的基质

干扰;既可自行组装,也有不同容量的商品化小柱可

以选用. 

表 3  Cl/Br-PAHs的主要提取方法的比较 

Table 3  Comparison of main extraction methods of Cl/Br-PAHs 

提取方法 优点 缺点 基质 净化方法 回收率(%) 检测限或定量限 参考文献

自来水 150mL正己烷萃取. 76~88 0.010~0.100ng/L [2] 

液液萃取(LLE) 
操作简便、容易

实现、成本低.

有机溶剂消耗量

大、多次萃取容易

出现乳化. 
地下水 50/30/30mL二氯甲烷萃取. 60~120 0.020~1.50ng/L [55] 

烟道气及颗

粒 
甲苯萃取 24h+硅胶柱净化. 36.6~113 / [56] 

索氏抽提(SE) 

选择性好、能耗

低、操作简便、

装置成本低.

提取时间长、溶剂

消耗量大. 
土壤 

360mL二氯甲烷:正己烷=3:1萃

取+硅胶柱/活性炭柱净化. 
78~83 /

 
[57] 

自来水 
HLB柱萃取,正己烷:二氯甲烷

=4:1洗脱 
82.5~102.6 0.020~0.590ng/L [45] 

自来水 LC18柱萃取,二氯甲烷洗脱. 74.88~119.4 0.340~3.370ng/L [58] 固相萃取(SPE) 

提取时间短、效

率高、溶剂使用

量小. 

吸附柱容量有限、

孔道易堵塞. 

蔬菜 
PSA和 C18分散固相萃取,正己

烷洗脱.. 
74.7~115 0.030~7.39ng/g

 
[59] 

固相微萃取(SPME) 

时间短、溶剂用

量少、原位提

取. 

商品化纤维少、价

格高、操作要求

高. 

自来水及管

道涂层 
/ 80~120 10.0ng/L

 
[60] 

大气颗粒
50mL二氯甲烷超声+硅胶柱净

化. 
>90 0.050~0.390pg/m

3
[41] 

超声波萃取(UE) 

快速高效、溶剂

消耗少、适应性

广、可批量处理

样品. 

容易出现超声死

区、参数优化. 
沉积物 

30mL丙酮超声 3次+液液萃取+

硅胶柱净化+GPC净化. 
31~93 1.70~21.3ng/kg [61] 

土壤 二氯甲烷萃取+氧化铝柱净化. 60~94 / [25] 

大气 
正己烷:二氯甲烷=1:1萃取+硅

胶柱净化 
64~112 1.51~97.0pg [30] 

加速溶剂萃取(ASE) 

萃取速率快、溶

剂使用量少、萃

取效率高、选择

性好. 

仪器昂贵、分析成

本高、不适用于热

敏物质. 
鱼肉 

弗罗里硅土为吸附剂,正己烷:

二氯甲烷=1:4萃取+GPC净化.
50~150 0.100~5.62ng/g [48] 

沉积物 
60mL正己烷:丙酮=1:1萃取

+GPC净化. 
75~95 4.00~20.0pg/g [63] 

微波辅助萃取 

(MAE) 

萃取速度快、时

间短、溶剂用量

少、适用范围

广. 

不易自动化和在

线监测、不适用于

热敏性物质. 聚合物材料 10mL甲苯萃取+硅胶小柱净化. 77~112 0.20~1.00mg/kg [64] 

 

3.2.1  单填料固相净化柱  硅胶通过表面硅醇基

产生吸附作用,适于分离极性相差较大的物质,还可

与酸碱混合配置成酸性或碱性硅胶,用于不同酸碱

性干扰物质的去除,是有机物分析中最常用的净化
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柱填料
[71-72]

.但 Jin等
[73]
考察了不同质量负载(11%、

22%、44%, w:w)下酸性硅胶对 Cl/Br- PAHs样品的

净化效果,发现即使是最低负载(11%)的酸性硅胶也

会完全破坏 Cl/Br-PAHs 的结构,该研究最终采用中

性硅胶对样品进行净化,并用 60mL 正己烷:二氯甲

烷=4:1(V:V)洗脱,得到了很好的净化效果(加标回收

率为 77%~106%).碱性硅胶也常用于卤代二噁英样

品的净化过程
[74]

. Masuda等
[75]
采用 12g 2% KOH碱

性硅胶柱并结合活性炭小柱,成功将鱼皮样品中的

脂质及其碱反应产物与 Cl-PAHs 分离,净化后目标

物回收率为 57%~105%.氧化铝对非平面极性分子

有较强吸附力,而活性炭可吸附共平面非/弱极性化

合物,因此二者适用于分离平面型和非平面型化合

物.Fernando 等
[25]
采用活性氧化铝柱净化土壤样品

提取液,100mL 正己烷淋洗去除样品中的脂肪族化

合物,然后以 200mL 二氯甲烷洗脱其中的 Cl/Br- 

PAHs.莫李桂等
[76]
采用100mL正己烷:二氯甲烷=7:3 

(V:V)淋洗双层碳可逆管以去除脂肪类碳氢化合物

及非共平面PCBs等干扰物,然后用100mL甲苯反冲

柱获得 Cl/Br-PAHs,加标回收率 62%~95%.GPC 填

料依靠空间排阻效应,将分子体积较大的干扰物质

(如脂肪类)从样品中去除.原文婷等
[77]
以乙酸乙酯:

环己烷=1:1(V:V)做 GPC柱洗脱液,6种 Cl-PAHs检

测限 2.60~25.1pg/g. 

3.2.2  复合固相净化柱  对于基质复杂的样品,使

用单填料净化柱难以达到理想的净化分离效果,通

常采用两种及以上的净化填料复合的方式,如硅胶

与氧化铝、活性炭或 GPC等组合,达到进一步净化

样品提取液的目的.Qiao 等
[78]
采用硅胶-氧化铝复

合柱净化分析北京某河流水样,不同配比有机溶剂

洗脱,目标物回收率在 69%~103%之间.多段硅胶柱

也是一种常见的复合净化柱,将酸性硅胶、中性硅

胶、碱性硅胶等按照不同的质量、排列顺序进行组

合, 对基质中极性较高(如脂肪等)和易氧化物质有

很好的去除效果
[72]

,被用于沉积物和生物样品中

PCNs 的净化分析
[79]

.但如前所述
[73]

,酸性硅胶可能

会破坏 PAHs 及其氯代衍生物的结构,导致目标物

回收率降低. 

3.3  仪器分析 

Cl/Br-PAHs的结构和物化性质与 PAHs及二噁

英等有机物相似,其仪器分析方法的建立主要参考

上述有机物,以气相色谱-质谱联用(GC-MS)为主.

此外 ,高分辨气相色谱 -高分辨质谱 (HRGC- 

HRMS)、全二维气相色谱-质谱(GC×GC-MS)、气

相色谱-串联质谱(GC-MS/MS)等也在 Cl/Br-PAHs

分析中发挥了很大作用,对 Cl/Br-PAHs 的检测限可

达 pg级甚至更低.目前已报道的Cl/Br-PAHs主要仪

器分析方法见表 4. 

3.3.1  GC-MS  GC-MS 主要采用电子电离源(EI)

和四级杆(Q)质量分析器,最早被用于水体样品中的

Cl/Br-PAHs 分析
[10]

,后来也被用于大气样品分析,定

性定量效果良好
[39]

.近年来随着 MS 技术的飞速发

展,轨道离子阱(Orbitrap)、傅里叶变换离子回旋共振

分析器(FT-ICR)等高分辨率质量分析器也被用于

Cl/Br-PAHs的分析.GC-EI-Orbitrap/MS可检测 ppb

级的有机污染物,Yang 等
[80]

应用 GC-EI-Orbitrap/ 

MS对不同热处理工业过程中产生的飞灰进行分析,

共鉴定出包含 Cl/Br-PAHs 在内的 96 种有机化合

物.FT-ICR/MS 是在回旋共振分析器的基础上发展

而来 ,具有更快的扫描速率和更高的灵敏度 . 

Fernando等
[25]
借助 FT-ICR在火灾过后的土壤样品

中鉴定出包含 Cl/Br-PAHs 在内的约 150 个化合物

分子式.但 FT-ICR/MS 价格昂贵,体积大,分析速度

较慢,成本高,在实际样品分析中应用较少. 

3.3.2  HRGC-HRMS  HRGC-HRMS 在准确分析

环境基质中具有复杂同类异构体且超痕量的有机

物方面具有压倒性优势 .Jin 等
[31,73]

在高分辨率

(>10000)和选择离子监测 (SIM) 模式下 ,采用

HRGC-HRMS 分析了二次铜冶炼厂烟道气及周边

空气样品中的 Cl/Br-PAHs.Fan 等
[81]
采用 HRGC- 

HRMS 法分析不同工业热处理飞灰中的 Cl/Br- 

PAHs,均取得了良好效果,其中低氯代 PAHs 的检测

限为 3.50~9.50pg/g. 

3.3.3  GC×GC-MS  全二维GC(GC×GC)将 2个涂

层存在差异、分离机理不同且相互独立的色谱柱以

串联方式结合,极大提高了分离度和峰容量.Xu 等
[35]

借助GC×GC-Q/MS对Cl/Br-PAHs的定性分析发现

ACE和 PYR是 Cl-PAHs的主要前体,ACY和 ANT

则主要产生毒性较小的氧化 PAHs.GC×GC 若与高

分辨率的飞行时间质谱(TOF)联用则同时具有高通

量、高灵敏度、高分析速率等优势,适于复杂样品的

分离鉴定和全谱分析.Manzano 等
[82]
采用 GC×GC- 
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TOF/MS 分析大气颗粒物、土壤和沉积物等样品中

的PAHs和Cl-PAHs,显著降低了分析时间.Ieda等
[83]

首次通过GC×GC-TOF/MS分析法,在土壤提取物中

检测出了高氯 (≥7)Cl-PAHs 和混合卤素取代的

PAHs.尽管 GC×GC-TOF/MS 对高氯/溴取代 PAHs

具有明显的分析优势,但其高昂的成本和分析费用

使其应用受到限制. 

3.3.4  GC-MS/MS  多级 MS 串联所具有的多反

应监测模式(MRM)可对一维MS无法区分的干扰离

子进一步确认,有效排除杂质干扰.莫李桂等
[76]
借助

GC-QQQ-MS/MS 对土壤样品中的 19 种 Cl-PAHs

和 8 种 Br-PAHs 进行分析,目标物的仪器检测限分

别为 0.400~5.00pg 和 0.600~3.60pg.GC-QQQ-MS/ 

MS的检测限和灵敏度与高分辨质谱相当,但硬件相

对便宜,分析成本低,具有较好的应用前景. 

3.3.5  其他仪器分析方法  Wang等
[84]
首次尝

试采用高效液相色谱 (HPLC)和荧光检测器分析自

来水中的 6 种 Cl-PAHs 和 15 种 PAHs,目标物检测

限 0.30~5.00ng/L.也有研究人员将LC-MS应用于水

体
[85]
、土壤

[86]
、人体组织

[87]
中 PCNs的检测,回收率

和检测限均能满足检测要求.但 LC-MS 常用的离子

源如电喷雾电离源(ESI)、大气压化学电离源(APCI)

等对 Cl/Br-PAHs的电离效率低,基质效应高,因而在

Cl/Br-PAHs 的分析中应用较少.Gao 等
[88]
借助 LC- 

MS 设计了一种鉴定未知 PAHs 的方法,利用 Cl- 

PAHs 在质谱中的同位素分布识别未知 PAHs 的分

子组成和碳骨架,很好的表征了 NAP、ANT、PHE、

PYR和 FLT等 PAHs类污染物,灵敏度达 1.00ng/mL. 

表 4  Cl/Br-PAHs的主要仪器分析方法的比较  

Table 4  Comparison of main instrumental analysis methods of Cl/Br-PAHs 

分析方法 质量分析器 优点 缺点 基质 参考文献 

Quadrupole 
适合不同离子源、易于正负离子模式

切换结构简单、成本低. 

定性能力弱、分辨率低(2000)、

速度慢、质量范围小(3000) 

大气(颗粒相、气

相) 
[39] 

Orbitrap 
分辨率高(可达 150000)、质量精度高、

灵敏度高、定性能力强. 
价格昂贵、质谱采集速度慢 飞灰 [80] 

气相色谱-质谱 

(GC-MS) 

FT-ICR 
分辨率高(100000)、质量范围宽

(10000)、灵敏度好、定性能力强.

体积质量大、售价高、维护费用

昂贵、 
土壤 [25] 

高分辨气相色谱-高分辨

质谱 

(HRGC-HRMS) 

DFS等 
高分辨率(>10000)、高灵敏度、低检

测限、多离子检测.. 

成本和运行费用昂贵、前处理要

求高 
烟道气、飞灰 [31,73,81] 

二维气相色谱-质谱 

(GC×GC-MS) 

TOF、 

Quadrupole等 

高分辨率(>10000)、扫描速度快、质

量范围宽、高通量、扫描速度快、全

谱分析 

价格昂贵、仪器精密、对检测器

要求高 

大气颗粒、土

壤、沉积物、水
[35,82,83] 

气相色谱-串联质谱 

(GC-MS/MS) 
QQQ等 

定性、定量能力好、离子监测模式多

样、有助于特征集团的结构研究.

容易受近似离子干扰、存在质量

歧视效应 
土壤 [76] 

高效液相色谱 

(HPLC) 
/ 灵敏度高、价格便宜、易于推广. 柱外效应 自来水 [84] 

液相色谱-质谱 

(LC-MS) 
/ 适用范围广. 基质效应干扰 烟气、土壤 [85-88] 

 

4  结语 

4.1  总结 

Cl/Br-PAHs 来源和种类繁多,并在环境中表现

出普遍存在性、持久性、长距离迁移性、生物富集

性和毒性.目前受分析方法和标准品限制,国内外对

其污染特征、环境行为归趋和风险的研究尚未全面

展开,整体处于起步阶段,存在以下问题: 

4.1.1  缺乏统一完善的分析方法体系和商业可获

得标准品;目前的靶向分析方法能够分析的 Cl/Br- 

PAHs 极为有限,如何分析/表征复杂样品中的多种

Cl/Br-PAHs对于环境分析化学家是极大的挑战. 

4.1.2  环境/人体中 Cl/Br-PAHs的污染数据十分有

限,对其在环境中的迁移转化行为、归趋和风险尚不

清楚. 

4.1.3  对于 Cl/Br-PAHs的生成机理、与母体 PAHs

的关系、影响因素及不同污染排放源的组成指纹特

征研究极为有限. 
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4.1.4  目前的研究主要集中在 1~3个 Cl/Br 单独或

混合取代的 PAHs上,对于高卤代 PAHs污染特征和

环境行为的研究有待展开. 

4.2  研究展望 

作为一类新兴卤代芳烃类毒害有机污染物,Cl/ 

Br-PAHs的污染和风险已引起国内外研究学者的广

泛关注,可以预见,随着研究方法和技术手段的不断

发展进步,关于 Cl/Br-PAHs 的污染及其生态和健康

风险研究将会全面展开.结合 Cl/Br-PAHs 目前的研

究现状和存在的问题,今后应在以下方面开展相关

研究: 

4.2.1  复杂样品中多种 Cl/Br-PAHs的分析/表征方

法,如高分辨质谱非靶向筛查分析法、生物毒性表征

法等. 

4.2.2  不同污染来源 Cl/Br-PAHs 的生成机理、关

键控制因素、污染物组成特征指纹谱,不同环境介质

中的 Cl/Br-PAHs 污染来源的判识和追溯,同时提出

其污染的源头控制建议. 

4.2.3  深入探讨 Cl/Br-PAHs 在各类环境介质及生

物体/人体间的迁移转化规律和潜在生态健康风险.  
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