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O3和PM2.5复合污染协同防控科技攻关预研课题(8201701819)和江苏省PM2.5与臭氧协同控制重大专项(2019023)资助

摘要 近些年, 我国大气PM2.5的质量浓度显著降低, O3污染加剧. 为了厘清PM2.5和O3浓度相关性的时空差异, 本研

究分析了我国城市大气PM2.5浓度与O3日最大8 h滑动平均值(MDA8 O3)和大气总氧化剂(Ox=O3+NO2)浓度之间的

相关性. 2015年以来, PM2.5与O3双超标天数大幅下降, 现阶段双超标情况主要发生在京津冀地区的4~5月. 在40°N
以南的地区, PM2.5与O3浓度的相关性呈现显著的“南高北低、夏高冬低”的时空分布规律. 较强的正相关关系出现

在中纬度京津冀地区的夏季以及低纬度的珠江三角洲地区, 表明这些区域O3和PM2.5的浓度具有相同的变化趋势;
而在京津冀地区的冬季, 由于PM2.5中一次组分占比增高以及较弱的O3光化学生成, O3和PM2.5浓度具有相反的变

化趋势. 不同于PM2.5与MDA8 O3之间的关系, PM2.5与Ox在不同季节均表现出较好的正相关性, 表明我国大气的强

氧化性驱动了PM2.5中二次组分的生成. 在O3超标的情况下(MDA8 O3>160 μg/m
3), PM2.5和O3浓度的相关性与PM2.5

浓度有关, 当PM2.5浓度低于50 μg/m3时, O3与PM2.5浓度具有较好的正相关性, 呈现同步变化趋势; 当PM2.5浓度进一

步增加时, 二者浓度具有相反的变化趋势, 说明更高浓度的PM2.5可能会抑制O3生成.
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对流层O3对大气化学、空气质量具有重要的影

响[1]. O3对人体健康也存在负面效应: 暴露在高浓度O3

环境中会导致心肺功能改变, 引起哮喘和心血管疾病;
即使在低浓度O3环境中, 长期暴露也会增加呼吸系统

和心血管系统疾病的患病风险[2~4]. 由于O3具有强氧化

性, 其大气浓度会影响大气中其他痕量气体及自由基

的寿命[5~7]. 从生成机制来看, 挥发性有机物(volatile or-
ganic compounds, VOCs)和氮氧化物(NOx=NO+NO2)是
O3生成中两类最重要的前体物, 复杂的光化学反应和

非均相反应使O3与这两类前体物的浓度呈现非线性相

关[8~16]. 从全球O3的时空分布规律来看, 高浓度的地面

O3主要出现在北半球中高纬度地区的夏季和秋季[17,18].
2013年以来, 我国大气PM2.5、SO2、NO2、CO等

污染物浓度显著降低[19~23]. 同时, 全国多个站点的观测

结果显示O3浓度呈现逐年升高的趋势 [ 1 9 , 2 1 ~ 2 7 ] ;
2 0 1 3~ 2 0 1 7年间 , 各城市O3浓度增速平均约为

2.6 μg/(m3 a)[28]. 部分城市的O3小时均值浓度在夏季超

过150 ppb(1 ppb=2.14 μg/m3), 高于美国O3污染最严重

的洛杉矶地区[29]. 目前, 我国主要城市群的O3浓度水平

约与欧美等地1980年前后的浓度水平相当; 且由于日

间O3浓度较高, 人体O3暴露水平甚至高于1980年前后

的欧美地区[21,29,30]. 在我国主要城市群的年均PM2.5浓
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度仍高于世界卫生组织建议的35 μg/m3背景下[23,31,32],
O3污染问题凸显.因此,厘清O3与PM2.5污染态势及其形

成机制成为目前我国亟待解决的重要大气环境问

题[23,32].
O3生成与PM2.5之间存在复杂的关系[31,33]. 颗粒物

浓度的降低减弱了其对太阳光的吸收和散射, 增强了

O3的光化学生成[34]. 同时, 颗粒物是·HOx(·HOx=·OH
+·HO2)自由基重要的汇, 颗粒物浓度的降低使·HOx自

由基浓度升高, 进而促进了O3的生成[33]. 有学者认为在

当前我国大气条件下, PM2.5浓度降低导致·HOx自由基

浓度的升高成为促使O3浓度上升的重要原因[31,33], 但

外场观测获得的结论并不相同[35].
尽管PM2.5和O3的生成机制不同, 但二者之间存在

部分共同前体物, 如NOx和VOCs, 这为PM2.5与O3的协

同控制提供了基础和依据. 目前已有部分关于PM2.5与

O3相关性分析的研究, 但针对全国范围长时间尺度下

PM2.5和O3, 以及PM2.5和大气总氧化剂Ox(Ox=O3+NO2)
的相关性研究仍较少. 本研究使用我国城市大气PM2.5

和O3自动监测数据, 基于Spearman相关性分析等方法,
探讨了我国PM2.5和O3以及PM2.5与Ox相关性的时空分

布规律, 为PM2.5和O3污染的协同控制提供科学支撑.

1 数据与分析方法

1.1 自动监测数据的获取

本研究使用的2015~2020年PM2.5和NO2、O3的监

测数据均来自中国环境监测总站(China National Envir-
onmental Monitoring Center, CNEMC)自动监测网, 所有

污染物数据的监测均遵循大气环境自动监测规范. 本

研究使用的浓度均为日评价值, 其中PM2.5和NO2为日

均值, O3为日最大8 h滑动平均值(ozone maximum daily
8 hour average, MDA8 O3).

1.2 数据的分析方法

分析PM2.5与O3相关性时, 使用Spearman相关系数

作为评价指标 . 与其他研究使用的Pearson相关系

数[28,36~38]相比, Spearman相关系数的使用不受以下两

个条件约束: (1) 两组数据均应满足正态分布, 或接近

正态的单峰分布; (2) 两组数据均是连续的, 且可以用

一个单调函数描述两组数据之间的关系. 当相关系数

R>0.4或R<–0.4时, 认为两组数据之间具有强正相关或

强负相关关系; 当0.1<R<0.4或–0.4<R<–0.1时两组数据

具有弱正或负相关关系; 如果–0.1<R<0.1, 则认为两组

数据之间不具有统计意义上的相关性. 正相关性越强,
表明PM2.5和O3的浓度同向变化的趋势越强; 负相关性

越强, 表明PM2.5与O3浓度越倾向于反向变化.

1.3 PM2.5的化学组分分析

由于CNEMC自动监测网缺少PM2.5化学组分的相

关信息, 我们以北京大学城市大气定位观测站(Peking
University atmosphere environment monitoring station,
PKUERS)为代表, 分析PM2.5中化学组分与O3的相关性.
关于PKUERS点位的详细介绍可参考文献[24,39,40].
使用自动采样器(2025i型, Thermo Fisher公司, 美国)在
Teflon滤膜(Φ=47 mm, Whatman公司, 美国)上采集

PM2.5样品, 每个样品的采样时长为23小时55分, 采样

流量为16.7 L/min. 样品采集后立刻在−20°C条件下进

行保存. 样品分析之前, 在25±2°C, 35%±5%相对湿度

下平衡24 h.
使用离子色谱(ICS 2500型、IC Integration型,

Thermo Fisher公司, 美国)对PM2.5样品的水溶性离子组

分(包括Na+、NH4
+
、K+

、Mg2+、Ca2+、Cl−、NO3
−
、

SO4
2−)进行分析[41]. 剔除了不满足以下条件的PM2.5化

学组分数据以进行数据质控: (1) 非沙尘天; (2) 周边无

显著一次排放(如生物质燃烧、建筑施工等); (3) 阴离

子与阳离子总电荷数之比介于0.8~1.2.

2 结果与讨论

2.1 PM2.5与O3大气浓度相关性的时空分布规律

本研究以2020年为例, 分析PM2.5与O3浓度的相关

性. 受新型冠状病毒肺炎疫情影响, 2020年相较于其他

年份污染物排放量较低, 但这在一定程度上可以反映

我国空气质量持续改善的情形. 我国大气O3浓度的高

值通常出现在夏秋季, 而PM2.5的高值出现在冬季, 不

同年际之间具有相同的变化规律[42,43]. 图1表示的是我

国337个城市PM2.5与MDA8 O3在不同季节的相关性.
其中春季为3~5月, 夏季为6~8月, 秋季为9~11月, 冬季

为1~2和12月.
如图1所示, 除夏季外, 其他季节PM2.5与MDA8 O3

的相关系数在40°N以南区域呈现明显的“南高北低”的
空间分布规律: 在30°~40°N的中纬度地区, 相关系数显

著低于20°N左右的低纬度地区. 以冬季为例, 如图1(d)
所示, 京津冀地区的PM2.5与MDA8 O3具有弱负相关关
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系(R<−0.2), PM2.5与O3浓度具有反向变化的趋势; 珠江

三角洲(以下简称珠三角)地区则呈现强正相关关系

(R>0.6), 说明PM2.5与O3浓度的变化趋势相同. 这种空

间分布规律与Chu等人[28]报道的结果类似. 在时间分

布上, 相关系数存在“夏高冬低”的规律, 且这种规律在

40°N以南地区随着纬度的升高越来越显著. 这与孙金

金等人[37]和姚懿娟等人[38]对北京、南京和广州的O3与

PM2.5相关性分析结果类似.
相关系数形成“南高北低、夏高冬低”的时空分布

规律与前体物排放、O3生成机制、区域传输等密切相

关[14,44]. 相关机制的分析需要更多的观测参数和模型

分析, 已经超出了本研究的分析范畴. 本研究主要从纬

度和温度的影响分析这种时空分布规律. 在以珠三角

为代表的低纬度地区和以京津冀为代表的中纬度地区,
夏季由于太阳天顶角较高, 因此具有较强的光照通

量[15,44~46], 较强的光照强度提高了O3的光化学生成速

率, 使O3快速生成并累积. O3浓度与温度具有非线性正

相关性[47~49], 通常认为, 温度对O3生成主要存在以下两

方面的影响: 一是提高了天然源VOCs的排放速率[48];
二是提高了O3光化学生成反应的速率常数. 后者通常

被认为是主要的影响因素[50], 由此夏季的高温进一步

促进了O3的累积. 目前, 关于O3与PM2.5在夏季具有较

强的正相关性有两种可能的原因. 部分研究认为, O3浓

度的升高使大气氧化性增强, 促进了SO2、NO2转化为

二次无机盐以及部分VOCs转化为二次有机气溶胶

(secondary organic aerosol, SOA)[36,38,51]. 也有研究认为,
O3与PM2.5具有VOCs、NOx等共同的前体物, 夏季PM2.5

浓度较低导致气溶胶单次散射反照率较低[52], 对光照

强度的削弱有限; ·HO2自由基的浓度未被显著降低, 在
较强的光化学反应条件下, 这些前体物通过光化学反

应同时促进O3与PM2.5中二次组分的生成, 导致二者具

有较强的正相关关系[28,53]. 因此, 在低纬度地区及中纬

度地区的夏季, O3与PM2.5更容易出现浓度相同变化的

趋势, 二者具有较好的正相关性. 对于中纬度地区的冬

季而言, 由于供暖等一次排放的影响以及较稳定的大

气条件, PM2.5浓度较高且一次组分的占比相较于夏季

有显著提高. 此外, 冬季太阳高度角较低, 较弱的光照

强度降低了O3的光化学生成. 因此, 在京津冀等地区的

冬季, O3与PM2.5的浓度通常具有反向变化的趋势, 二者

呈负相关关系.
综上所述, 低纬度地区和中纬度地区的夏季, 较强

的光照强度和较高的温度有利于O3快速生成并累积,

图 1 2020年春季(a)、夏季(b)、秋季(c)、冬季(d)的PM2.5与MDA8 O3相关系数的空间分布
Figure 1 The spatial distribution of the correlation coefficients between PM2.5 and MDA8 O3 concentrations in spring (a), summer (b), autumn (c),
and winter (d) in 2020
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增强大气氧化性并促进颗粒物中二次组分的生成. 同

时较强的光照也有利于颗粒物中二次组分的光化学生

成. 二者共同导致了低纬度地区和中纬度地区夏季

PM2.5与O3浓度具有较强的正相关性. 而在中纬度地区

的冬季, 较弱的光照强度以及一次排放导致的PM2.5浓

度升高, 使PM2.5与O3浓度通常呈反向变化的趋势. 因

此, PM2.5与MDA8 O3的相关系数在40°N以南地区具有

“南高北低、夏高冬低”的时空分布规律.

2.2 PM2.5与大气氧化性相关性的时空分布规律

二次组分是我国大气颗粒物的主要化学组分, 说

明我国大气具有强氧化性[54~56]. 其中, 大气氧化能力

(atmospheric oxidation capacity, AOC)可以用于表征大

气氧化性; 大气总氧化剂Ox(Ox=O3+NO2)的浓度被证明

可以用于描述城市地区的AOC[57]. 图2为不同季节我国

336个城市Ox与PM2.5的相关系数.
与MDA8 O3相比, Ox与PM2.5的关系在全国范围内

明显有更强的正相关性: 其中长江三角洲地区的平均

R(MDA8 O3-PM2.5)=0.17, R(Ox-PM2.5)上升到0.42, 上升

幅度最大; 珠三角地区的R(MDA8 O3-PM2.5)=0.37, 而

R(Ox-PM2.5)上升到0.44, 变化幅度最小. 大气氧化性与

PM2.5的相关性在全国范围内整体较好, 说明由于大气

氧化性的增强导致了PM2.5中二次组分浓度的升高, 使

Ox与PM2.5具有较好的正相关性.
PM2.5和Ox的时空分布规律与MDA8 O3类似. 对于

空间分布而言, 在40°N以南区域, 低纬度地区的相关系

数高于中高纬度地区. 对于时间分布, 在夏季全国几乎

所有城市都表现出了强正相关性(R>0.6), 说明大气氧

化性增强与PM2.5浓度升高是同步的. 在冬季, 大部分

城市PM2.5与Ox的相关系数在全年最小, 但对比图1(d),
PM2.5与Ox的相关系数在冬季远高于MDA8 O3, 说明相

比O3, 冬季PM2.5的浓度更倾向于与大气氧化性具有同

步的变化趋势. 这可能与冬季Ox中NO2占比较高、

PM2.5中硝酸盐的浓度升高有关.
Ox与颗粒物中二次组分的生成密切相关. 在北京

等地的观测结果证明, PM2.5中二次有机物的占比最高

可以超过80%[27,58,59]. 实施O3控制对降低大气氧化性及

进一步降低PM2.5浓度具有重要意义. 而如图2(d)所示,
高纬度西北地区部分城市冬季Ox与PM2.5浓度呈弱负相

关(R~−0.2), 说明一次排放对当地冬季PM2.5的贡献仍

较高.
为了进一步厘清O3及Ox对PM2.5浓度的影响, 我们

分析了MDA8 O3及Ox与PM2.5化学组分之间的相关性.
根据已有研究, PM2.5中的二次无机组分主要为SO4

2−
、

NO3
−以及NH4

+, 这3种离子统称为SNA(sulfate, nitrate,
and ammonium)[41,60]. 定义S/P=SNA/PM2.5, 量化SNA在

图 2 2020年春季(a)、夏季(b)、秋季(c)、冬季(d)的PM2.5与Ox相关系数的空间分布
Figure 2 The spatial distribution of correlation coefficients of Ox and PM2.5 in spring (a), summer (b), autumn (c), and winter (d) in 2020
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PM2.5中的占比, 分析2020年不同季节S/P与MDA8 O3及

Ox的相关系数, 结果总结在表1中.
如表1所示, 除春季外, S/P与Ox的相关系数都强于

MDA8 O3; 且在所有季节S/P与Ox都具有较强的正相关

性(R>0.4). 结合表1与图2, Ox与S/P的相关性强于Ox与

PM2.5, 说明大气氧化性的升高与PM2.5中二次组分的生

成具有较好的一致性. S/P与MDA8 O3的相关性也呈

“夏高冬低”的时间分布规律, S/P与MDA8 O3在所有季

节均具有正相关关系(R>0.1). 上述结果表明, O3浓度的

升高有利于大气氧化性的升高, 促进PM2.5中二次组分

的生成, 使PM2.5浓度升高; 考虑到较强的光照强度, 夏
季MDA8 O3与PM2.5强正相关性(R=0.85)可能受到大气

氧化性的升高与颗粒物中二次组分的光化学反应生成

两方面的影响.

2.3 我国重点城市区域PM2.5与O3双超标情况分析

为了确定我国PM2.5与O3出现双超标的空间分布情

况, 对每个城市出现双超标的天数进行了分析. 对某区

域各月份双超标天数的统计规则为: 如果在同一个月

内, 该区域有至少一个站点出现了双超标, 则该日记为

双超标日, 对一个月的双超标日进行加和得到该月的

超标天数. 考虑到我国颗粒物浓度不断降低的现状,
PM2.5的日均值分别以生态环境部《环境空气质量标

准》(GB3095-2012)中规定的75 μg/m3和世界卫生组织

建议的35 μg/m3为标准, MDA8 O3以《环境空气质量标

准》中规定的160 μg/m3为标准 . 分别选择2015、
2017、2020年进行分析, 结果如图3所示.

对比图3(a)~(c)可以看出, 随着颗粒物质量浓度的

逐渐降低, 我国PM2.5与O3双超标天数也显著降低. 以

北京为例, 按照PM2.5浓度为75 μg/m3的标准, 2015年出

现同时超标的天数为31 d, 而2020年仅有2 d. 但如果按

照35 μg/m3的标准, 我国PM2.5与O3双超标情况主要出

现在中纬度的京津冀地区. 即使在PM2.5浓度较低的

2020年, 该区域也存在20 d以上的双超标情况. 虽然珠

三角地区PM2.5平均浓度较低, 但广州和深圳两个大型

城市在2020年也出现了15 d以上的双超标天.
为了区分PM2.5与O3双超标天在各月份中出现的频

表 1 2020年不同季节北京S/P与MDA8 O3及Ox的相关系数
Table 1 The correlation coefficients of MDA8 O3, Ox and S/P ratio in
different seasons of 2020 in Beijing

季节 R(MDA8 O3-S/P) R(Ox-S/P)

春季 0.63 0.47

夏季 0.85 0.82

秋季 0.52 0.58

冬季 0.15 0.51

图 3 我国PM2.5与O3双超标天数的空间分布情况. (a)~(c) PM2.5标准为75 μg/m3; (d)~(f) PM2.5标准为35 μg/m3

Figure 3 The spatial distribution of the number of days with both PM2.5 and O3 concentrations exceeding the air quality standards. The standard of
PM2.5 is 75 μg/m

3 in (a)–(c), and 35 μg/m3 in (d)–(f)
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次, 图4以京津冀地区为例, 分别按照PM2.5的75 μg/m3

以及35 μg/m3的标准, 给出了2015、2017、2020年各月

份出现双超标的天数. 可以发现, PM2.5与O3双超标情况

主要出现在每年的4、5月.
对比图4(a)和(b), 以35 μg/m3为PM2.5的标准, 京津

冀地区的双超标态势仍不容乐观, 随着O3浓度的逐年

提高, 双超标天数由2015年的每月最高15 d, 增加到了

2020年的每月最高26 d. 因此, 随着O3污染形势日益严

峻, 在京津冀地区实施PM2.5与O3的协同控制十分关键.
结合图3和4, 得到我国PM2.5与O3双超标的时空分

布规律如下: 双超标出现的高频地区是中纬度的京津

冀地区; 而双超标的高频时间段为每年的4、5月. 在该

区域的春夏之交采取PM2.5与O3的协同控制, 对区域环

境的改善至关重要.
在O3超标(MDA8 O3≥160 μg/m3)的情况下, 分析

了不同PM2.5浓度对PM2.5与MDA8 O3相关性的影响. 将
PM2.5浓度分为PL1(PM2.5 ≤ 35 μg/m3)、PL2(35 μg/m3

< PM2.5 ≤ 50 μg/m3)和PL3(PM2.5 > 50 μg/m3)三级, 并
分别分析了这3种情况下PM2.5与O3的相关性. 以北京和

徐州作为中纬度地区城市的代表 , 分析了2015、
2017、2020三年O3超标期间PM2.5不同浓度区间的相关

系数R, 结果见表2.
如表2所示, 随着PM2.5浓度升高, 相关系数降低.

当PM2.5浓度低于50 μg/m3时, O3与PM2.5的浓度在北京

仍有较好的同步变化趋势(R~0.4); 徐州的同步变化趋

势比北京弱(R<0.2). 但当PM2.5浓度高于50 μg/m3时,
北京和徐州的相关系数均转为弱负相关(R~−0.2), 可

能是由于随着PM2.5浓度升高, O3的生成被抑制, 导致

PM2.5与O3浓度的变化趋势相反. 本研究中PM2.5临界浓

度低于Chu等人[28]和Li等人[33]的模拟结果, 与Shao等

人[61]基于观测数据进行建模得到的结果更为接近. 有

研究认为, PM2.5对O3浓度的影响存在一个阈值: 当

PM2.5浓度低于这一阈值时, 由于对光照强度的削弱有

限, O3通过光化学生成并累积, 大气氧化性增强, 促进

了颗粒物中二次组分的生成, 使PM2.5与O3的浓度出现

同步上升; 而当PM2.5浓度高于这一阈值时, 光照强度

的削弱和·HOx自由基浓度的降低将抑制O3生成, 大气

中非均相反应消耗包括O3在内的氧化剂, 颗粒物中的

二次组分不断生成, 使PM2.5与O3浓度的变化趋势相

反[31,33]. 但目前针对这一阈值对应的PM2.5浓度仍未达

成共识, 可能与季节、纬度、当地源排放等因素有

关[28,33,62].
由于O3生成与大气光化学反应有关, 而PM2.5的生

成途径较多. 因此, 为了研究光化学反应强烈的白天和

不存在光反应的夜间PM2.5与O3的相关性, 以经度相近

的北京和徐州为例 , 分析了表2中O3超标天的白天

(8:00~20:00)和夜间(20:00~次日8:00)PM2.5与O3的相关

关系.
在白天, PM2.5与O3的浓度在两个城市均具有同步

变化的趋势. 与表2的结果类似, 相较于徐州(R=0.23)而
言, 这种同步变化的趋势在北京(R=0.52)更强. 在夜间

图 4 京津冀地区2015、2017、2020年每月双超标天数. PM2.5的标准分别为: (a) 75 μg/m3; (b) 35 μg/m3

Figure 4 The number of days with both PM2.5 and O3 concentrations exceeding the air quality standards over the BTH area in 2015, 2017 and 2020.
The standard of PM2.5 is 75 (a) and 35 μg/m

3 (b)

表 2 北京和徐州O3超标天不同PM2.5浓度区间的相关系数a)

Table 2 The correlation coefficients of different PM2.5 concentrations
when O3 concentrations exceeding the air quality standards in Beijing
and Xuzhoua)

PM2.5浓度区间 PL1 PL2 PL3

北京 0.47 (41) 0.36 (33) −0.19 (92)

徐州 0.12 (22) 0.05 (50) −0.16 (43)

a) 括号内代表数据点的个数
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两个城市的相关系数均显著低于白天(北京R=0.21, 徐

州R=−0.05), 证明白天的光化学反应促进了O3以及

PM2.5中二次组分的生成; 在夜间O3的光化学生成减弱,
NO的滴定反应不断消耗O3, 导致O3与PM2.5浓度的变化

趋势相反.

3 结论

本文通过分析MDA8 O3以及Ox与PM2.5浓度的

Spearman相关系数, 量化了O3与PM2.5之间的相关性.
我国MDA8 O3与PM2.5浓度的相关性在40°N以南地区

呈现出“南高北低、夏高冬低”的时空分布规律: 较强

的正相关出现在中纬度京津冀地区的夏季以及低纬度

的珠三角地区, 其原因为较强的光照强度导致O3通过

光化学生成并累积, O3浓度的升高导致大气氧化性增

高, 促进了颗粒物中二次组分生成. 同时, 较强的光化

学反应直接导致了颗粒物中二次组分的生成, 因此

PM2.5与O3浓度具有相同的变化趋势. 而在中纬度京津

冀地区的冬季, PM2.5受一次排放的影响较夏季显著,
颗粒物中一次组分的占比上升; 同时O3的光化学生成

减弱, 因此二者呈现相反的变化趋势. 总体而言, Ox与

PM2.5相关性的时空分布规律同MDA8 O3类似, 但整体

相关系数大于MDA8 O3, 说明我国较强的大气氧化性

驱动PM2.5中二次组分的生成. O3是大气中一种重要的

氧化剂, 因此控制O3浓度有利于降低PM2.5中二次组分

的占比, 进而降低PM2.5浓度.
本研究还按照《环境空气质量标准》中规定的和

世界卫生组织推荐的PM2.5标准, 分别分析了全国337个
站点PM2.5和O3双超标事件的时空分布情况. 2015年以

来, PM2.5与O3双超标天数大幅下降, 京津冀地区的4、
5月出现PM2.5和O3双超标事件的频率最高. 在O3超标

的情况下, PM2.5和O3浓度的相关性与PM2.5浓度有关:
当PM2.5浓度低于50 μg/m3时, 二者浓度具有相同的变

化趋势, 随着PM2.5浓度的进一步提高, O3生成被抑制,
PM2.5与O3浓度的变化趋势相反.
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Summary for “我国城市大气PM2.5与O3浓度相关性的时空特征分析”

The temporal and spatial distribution of the correlation between
PM2.5 and O3 contractions in the urban atmosphere of China
Yanting Qiu1, Zhijun Wu1*, Dongjie Shang1, Zirui Zhang1, Nan Xu1, Taomou Zong1, Gang Zhao1,
Lizi Tang1, Song Guo1, Shuai Wang2, Xu Dao2, Xiaofei Wang2, Guigang Tang2* & Min Hu1
1 International Joint Laboratory for Regional Pollution Control, Ministry of Education, State Key Joint Laboratory of Environmental Simulation and
Pollution Control, College of Environmental Science and Engineering, Peking University, Beijing 100871, China;

2 China National Environmental Monitoring Centre, Beijing 100012, China
* Corresponding authors, E-mail: zhijunwu@pku.edu.cn; tanggg@cnemc.cn

The mass concentrations of fine particles (PM2.5) have decreased significantly in China in recent years, while surface ozone
pollution shows an opposite trend. To better understand the combined PM2.5 and O3 pollution in China’s urban atmosphere,
the Spearman correlation between PM2.5 mass concentration and daily maximum 8-hour average ozone concentration
(MDA8 O3) was analyzed in this study, as well as the correlation between the concentrations of PM2.5 and Ox (Ox=O3

+NO2). Since 2015, the number of days when both O3 and PM2.5 concentrations exceed the national ambient air quality
standards has decreased significantly with the decrease in PM2.5 concentrations. The pollution combined O3 and PM2.5

usually occurs in April and May in the Beijing-Tianjin-Hebei (BTH) area. It is worth noting that the correlations between
PM2.5 and MDA8 O3 concentrations depend on regions and seasons on south of 40°N in China. A stronger positive
correlation between the concentrations of PM2.5 and MDA8 O3 in the Pearl River Delta (PRD) area was obtained
throughout the year (R>0.6). In the BTH area, this type of relationship occurs only in summer (R~0.5) whereas in winter, a
weak negative correlation between PM2.5 and MDA8 O3 concentrations was observed (R<–0.2). This may be due to a
higher primary contribution of PM2.5 and a low concentration of O3 due to low photochemical production compared to
summer in wintertime. For the case of O3 concentration exceeds national ambient air quality standards in Beijing and
Xuzhou, MDA8 O3 and PM2.5 concentrations correlate positively when PM2.5 ≤ 50 μg/m3. In contrast, when PM2.5>
50 μg/m3, a weak negative correlation was observed (R~–0.1), suggesting that high concentrations of particulate matter
may inhibit O3 formation on days when is polluted. However, the mechanism of such phenomenon remains confusing due
to the complex relationship between the production of O3 and PM2.5. Meanwhile, PM2.5 and MDA8 O3 concentrations show
a stronger positive correlation during daytime when O3 concentration exceeds the national ambient air quality standards,
which is due to the strong photochemical formation of O3 as well as secondary aerosols. Furthermore, the positive
correlation coefficients between Ox and PM2.5 are significantly higher than those between PM2.5 and MDA8 O3 in most
cities. This result is consistent with the predominant contribution of secondary aerosol to PM2.5 mass concentrations, both
in wintertime and in summertime, after the stringent control of primary source emissions. In addition, the chemical
concentration of water-soluble inorganic composition in PM2.5 samples collected in urban Beijing was analyzed in this
work using ion chromatography in 2020. Comparing the correlation coefficients between PM2.5 and MDA8 O3

concentrations, there are stronger positive correlations in the concentrations between MDA8 O3 and the ratio between
PM2.5 mass concentration and secondary inorganic aerosols (SNA= sulfate + nitrate + ammonium). This result may be due
to the fact that a high concentration of O3 can promote the formation of secondary aerosols.

fine particles, ozone, atmospheric pollution, correlation analysis

doi: 10.1360/TB-2021-0765

论 文

2017

https://doi.org/10.1360/TB-2021-0765

	我国城市大气 PM2.5与O3浓度相关性的时空特征分析
	1�� 数据与分析方法
	1.1�� 自动监测数据的获取
	1.2�� 数据的分析方法
	1.3�� PM2.5的化学组分分析

	2�� 结果与讨论
	2.1�� PM2.5与O3大气浓度相关性的时空分布规律
	2.2�� PM2.5与大气氧化性相关性的时空分布规律
	2.3�� 我国重点城市区域PM2.5与O3双超标情况分析

	3�� 结论


