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摘要：以洞庭湖表层沉积物为研究对象,通过硅烷化与酸化组合法分析了样品中多环芳烃(PAHs)的不可萃取组分浓度,探究其对 PAHs 污染及来源

解析研究的影响.结果表明,PAHs 不可萃取组分的引入显著改变了样品中 PAHs 的浓度和组成特征,使 3 环 PAHs 的占比由可萃取组分中的(19.78%

±8.80%)升高到总浓度中的(32.97%±11.16%).PAHs 不可萃取组分占比与有机碳和粒度未呈现显著强相关性,更多是受目标物总浓度和污染来源

的影响.来源解析表明,考虑不可萃取组分后,主要污染来源由交通排放源(46.91%)转变为生物质和煤炭燃烧源(40.70%).不可萃取组分对 PAHs 来源

解析具有重要作用. 
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Abstract：Surface sediments of Dongting Lake were selected as the research object and the concentrations of non-extractable 

polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) in the samples were analyzed using a combination of silanization and acidification 

methods. The study aims to investigate the impact of non-extractable residues on the pollution levels and source analysis of 

PAHs. The inclusion of non-extractable residues significantly altered the concentration and compositional characteristics of 

PAHs in the samples, raising the proportions of 3-ring PAHs from (19.78% ± 8.80%) in extractable fractions to (32.97% ± 

11.16%) in total concentrations. The proportions of non-extractable PAHs did not exhibit a significant strong correlation with 

organic carbon or particle size, but were more affected by the total concentration of targets and pollution sources. Source 

apportionment results revealed that, after considering non-extractable residues, the main pollution sources shifted from traffic 

emissions (46.91%) to biomass and coal combustion sources (40.70%). The non-extractable residues play an important role in 

the source analysis of PAHs. 
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多环芳烃(PAHs)具有三致效应、可长距离迁移

性及高生物累积性等特点
[1-3]

.PAHs 主要来源于人

为活动,包括化石燃料燃烧、车辆排放、垃圾焚化炉、

炼油和焦炭/沥青生产等;此外,火灾和火山爆发等自

然来源也有贡献
[1,4]

.PAHs的广泛来源使其在大气、

土壤或沉积物、水体、生物体等多种环境介质中普

遍存在.由于其疏水亲脂特性,自然水体中的 PAHs

倾向于被悬浮颗粒物吸附,并最终在表层沉积物中

富集,使得沉积物成为 PAHs 在水生系统中的最终

汇 

[3-6]
. 

针对沉积物中 PAHs 的研究主要采用传统的耗

竭式溶剂提取方法以测定样品中目标物的可萃取

组分浓度,如索氏提取法、超声萃取法、加速溶剂萃

取法等
[7-9]

.然而,在经过这些耗竭式溶剂萃取方法充

分提取后,样品中仍残留有大量的不可萃取态 PAHs;

该组分被固定于沉积物的有机质及微/介孔结构中,

仅能通过进一步破坏固体基质结构的方式释放出 
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来
[10-12]

.文献指出,PAHs 不可萃取组分的形成是其

在土壤/沉积物环境中的重要归宿之一,超过三分之

一的目标物最终会转化为这种较难分析的形式
[10]

.

此外,该组分的形成受老化时间、目标物性质和样品

特征等多重因素影响
[13]

.先前研究尝试利用酸化或

碱水解的方法来破坏固体基质结构从而释放不可

萃取态 PAHs
[14-15]

;然而,本课题组最近研究结果表

明,单一处理方法难以定量回收土壤基质中的不可

萃取态 PAHs,而将硅烷化与酸化处理相结合则可以

显著提高该组分的检测精度
[13]

. 

尽管不可萃取组分已被公认为是 PAHs 在沉积

物中的主要赋存形式之一,但由于其生态风险相对

较低且提取与分析过程繁琐,导致相关研究较少.研

究表明,不可萃取态 PAHs 在总浓度中占比显著

(33.78%~57.44%),且以 2~3环组分为主,其与可萃取

态的比值可作为表征老化程度的重要指标 ,并对

PAHs 的历史沉积重建及定性源识别具有潜在影

响  

[10,14-15]
.然而,当前研究仍存在以下局限:不可萃取

态占比的影响因素及其对基于可萃取态浓度的分

布特征和来源解析的影响机制尚不明晰;不可萃取

组分的形成如何影响定量源评估仍缺乏探讨. 

本研究以洞庭湖表层沉积物为研究对象,通过

硅烷化与酸化组合法分析 PAHs不可萃取组分浓度,

探讨 PAHs 不可萃取组分的引入对传统的以可萃取

组分为基础的空间分布格局和组成特征的影响;分

析 PAHs不可萃取组分占比的影响因素;结合同分异

构体比值法和正交矩阵因子分解模型(PMF)研究

PAHs 不可萃取组分对定性和定量源解析的影响,以

期为湖泊的环境管理和污染防控提供参考. 

1  材料与方法 

1.1  化学品和试剂 

标准物质六甲基苯 (HMB)、苊烯 (Acy)、苊

(Ace)、芴(Flu)、菲(Phe)、蒽(Ant)、荧蒽(Fla)、芘(Pyr)、

苯并[a]蒽(BaA)、 (Chr)、苯并[b]荧蒽(BbF)、苯并

[k]荧蒽 (BkF)、苯并 [a]芘 (BaP)、二苯并 [a,h]蒽

(DahA)、茚并 [1,2,3-cd]芘 (IcdP)、苯并 [g,h,i]苝

(BghiP)、 Ace-D10、 Phe-D10、 Chr-D12 和苝

-D12(Perylene-D12)等购自 o2si 公司 (美国 )和

Supelco 公司(美国).正己烷和丙酮纯度均为农残级,

购自赛默飞世尔(美国).无水硫酸钠购自国药集团,

经马弗炉 450°C烘烧 4h后备用.分析级试剂过氧化

氢(H2O2)、盐酸(HCl)、氢氟酸(HF)、六偏磷酸钠、

二甲基亚砜、三甲基氯硅烷和吡啶等购自国药集团

化学试剂有限公司.超纯水由 Heal Force(上海)净水

系统生产. 

1.2  样品采集及性质表征 

洞庭湖由东、南、西 3部分湖区组成,各湖区在

水文条件、生态环境以及人类活动影响等方面存在

显著差异.因此,将洞庭湖细分为东洞庭、南洞庭和

西洞庭 3个湖区进行针对性采样与分析.于 2024年

3 月采集了 19 个表层沉积物样品(0~15cm),包含东

洞庭湖区 7个,南洞庭湖区 8个,西洞庭湖区 3个(图

1).所采集的沉积物样品用铝箔包裹后装入干净的

聚乙烯密实袋内,以防止样品在运输过程中受到污

染或发生性质变化.随后,样品被运回实验室并低温

保存. 

 

图 1  洞庭湖采样点位 

Fig.1  Sampling sites of Dongting Lake 

样品的粒度分布测定过程如下:在 0.30g沉积物

样品中加入 10mL 30% H2O2溶液,于 70°C条件下加

热促使样品中的有机质充分反应;反应结束后静置

8h 以上,去除上清液;在剩余悬浊液内加入 10mL 

0.05mol/L的六偏磷酸钠溶液,超声 10min后,将悬浊

液置于激光粒度仪(Malvern Mastersizer 3000)中进

行测定.沉积物样品的总有机碳(TOC)测定方式如下:

在 0.30g沉积物样品中缓慢加入 1mol/L的盐酸溶液,

直至溶液与样品充分接触无气泡产生 ,放入烘箱

(60°C)烘干;使用德国 Elementar vario TOC cube总

有机碳分析仪定量分析. 

1.3  样品提取与分析 
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1.3.1  样品提取  将沉积物样品自然风干后剔除

贝壳、石子和水草等杂质 ,研磨并过筛 (100 目 , 

0.150mm).样品中PAHs可萃取组分和不可萃取组分

的提取步骤参考本课题组之前的研究
[13]

,简要步骤

如下:在 1.0g 沉积物中加入 12mL 丙酮/正己烷混合

液(7:5,V:V)超声萃取 15min.离心收集萃取液后,加入

新的萃取液重复上述过程 2次.合并 3次萃取液并添

加回收率指示剂,对样品进行净化和浓缩后,加入内

标并采用气相色谱串联三重四级杆质谱(GC-MS/ 

MS)进行分析,所测得目标物含量即为其可萃取组

分浓度.经过上述有机试剂提取的沉积物,依次用硅

烷化和酸化处理方法破坏有机和无机组分以释放

目标物不可萃取组分.硅烷化方法的处理过程为:在

干燥的沉积物中加入 2mL二甲亚砜、200µL三甲基

氯硅烷和 10µL 吡啶,避光震荡 12h 后,3500r/min 离

心分离上清液和沉积物颗粒.在上清液中加入 7mL

丙酮和 21mL 去离子水,并添加回收率指示剂以及

50mg聚二乙烯基苯磁性颗粒以吸附溶液中的 PAHs.

吸附完成后,通过外加磁场收集磁性颗粒并采用丙

酮/正己烷混合溶液(1:1,V:V)进行目标物的解吸.剩

余沉积物颗粒干燥后 ,继续采用 HCl/HF 混合液

(6mol/L)水浴震荡处理 4h(100r/min,60°C).去除酸溶

液并将沉积物颗粒干燥后,加入回收率指示剂并用

丙酮/正己烷混合液(1:1,V:V)超声萃取两次,离心收

集萃取液.上述过程收集的萃取液经过净化、脱水和

浓缩后,加入内标并采用GC-MS/MS进行分析.经硅

烷化和酸化处理后,萃取分析所测得目标物含量的

总和即为其不可萃取组分浓度. 

1.3.2  样品分析  采用 GC-MS/MS 分析样品中的

PAHs,目标物包含 Acy、Ace、Flu、Phe、Ant、Fla、

Pyr、BaA、Chr、BbF、BkF、BaP、DahA、IcdP、

BghiP 等 15 种 PAHs.仪器采用毛细管柱(DB-5ms, 

30m×250µm×0.25µm, Agilent Technologies)进行目

标物分离,载气为纯度≥99.999%的氦气,稳定流速

1.1mL/min.柱箱升温程序为:初始温度 80°C,保持

2min;然后以 20°C/min 的速度上升到 180°C,保持

5min;接着,以 10°C/min 的速度升高到 300°C,保持

5min.进样量为 1.0µL,进样方式为脉冲不分流模式.

采用多重反应监测模式进行分析物检测,目标物定

量离子对分别为 : Acy, m/z 152>151; Ace, m/z 

153>152; Flu, m/z 166>165; Phe, m/z 178>152; Ant, 

m/z 178>152; Fla, m/z 202>200; Pyr, m/z 202>200; 

BaA, m/z 228>226; Chr, m/z 228>226; BbF, m/z 

252>250; BkF, m/z 252>250; BaP, m/z 252>250; IcdP, 

m/z 276>274; DahA, m/z 278>276; BghiP, m/z 276> 

274. 

1.3.3  质量保证与质量控制   采用 Ace-D10、

Phe-D10、Chr-D12和 Perylene-D12作为回收率指

示剂,HMB和BghiP-D12作为内标.采用回收率指示

物、平行样品和空白样品控制样品前处理质量.每批

次预处理实验包括 10 个沉积物样品,1 个平行样品

和 2个空白样品,平行实验的误差控制在±15%以内,

空白样品的检出低于样品的 3%.在可萃取组分的测

定中,PAHs 氘代物 Ace-D10、Phe-D10、Chr-D12

和 Perylene-D12的回收率范围为 70.50%~107.50%.

硅烷化处理中 ,磁固相萃取过程的回收率为

52.28%~78.72%;酸化处理过程的回收率为 80.72%~ 

106.48%.PAHs浓度均经过回收率校正. 

1.4  数据处理 

采用正交矩阵因子分解模型(PMF)对目标物污

染来源进行解析.计算公式如式(1)所示: 

 
1

p

ij ik kj ijk
X G F E

=

= ⋅ +∑  (1) 

式中:Xij是样品 i上测量的物质 j的浓度, ng/g; p是

对样品有贡献的因子的数量; Gik是因子 k 对样品 i

的相关贡献, ng/g; Fkj是来源 k中物质 j的组成比例; 

Eij是样品 i中测量的物质 j的误差, ng/g. 

通过方法检出限(MDL)计算每个物质的不确定

度,当质量浓度<方法检出限时,根据式(2)计算不确

定度,否则采用式(3). 

 
5

MDL
6

ij
U = ×  (2) 

 ( ) ( )
2 2

EF 0.5 MDL
ij

U C= ⋅ + ×  (3) 

式中: Uij代表不确定度; EF为标准偏差; C为目标物

浓度, ng/g; MDL为方法检出限. 

1.5  数据分析 

采用Excel软件统计实验数据,ArcGis 10.2用于

空间分析,源解析采用 PMF5.0,使用 OriginPro 2024

进行绘图. 

2  结果与讨论 

2.1  表层沉积物中 PAHs的浓度特征 
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关于沉积物中 PAHs 的研究通常只基于可萃取

组分浓度 ,洞庭湖表层沉积物中 15 种 PAHs(∑

15PAHs)的可萃取组分平均浓度为(159.11±126.25) 

ng/g,不同点位含量差异较大,最小和最大浓度值分

别为 20.33和 448.71ng/g(图 2).该浓度水平低于国内

的鄱阳湖(806.1~924.1ng/g)
[16]
、巢湖(48.5~1597.2ng/ 

g)
[17]
、呼伦湖(282.9~1056.9ng/g)

[18]
、滇池(92.31~ 

1546.78ng/g)
[19]
和美国的密歇根湖 (213~1291ng/ 

g)
[20]

,略低于太湖 (124~592ng/g)
[4]
、洱海 (32.42~ 

558.53ng/g)
[21]

,高于青海湖(30.4~125.2ng/g)
[22]

,均值

与博斯腾湖(189.28ng/g)
[23]
、抚仙湖(143.3ng/g)

[24]

和青藏高原湖区的纳木错、错那、错鄂、佩枯错、

可鲁克湖(176ng/g)
[25]
等的 PAHs 浓度相近.2015 年

杨海君等
[26]
测定了洞庭湖区沉积物 PAHs 浓度为

78.32~565.7ng/g,2018年万宏滨等
[16]
测定的PAHs浓

度为 572.7~936.8ng/g,再到本研究测定的 20.33~ 

448.71ng/g,洞庭湖沉积物 PAHs 浓度在 2015~2024

年间呈现先上升后下降的趋势.综上所述,洞庭湖沉

积物可萃取组分浓度与国内外湖泊相比处于中低

水平,与近年来洞庭湖的测定结果相比处于降低趋

势,这可能与洞庭湖的污染治理措施有关. 

为了尽可能地萃取并检测沉积物样品中 PAHs

的不可萃取组分,本研究采用硅烷化和酸化的组合

方法对其进行分析.洞庭湖沉积物中∑15PAHs 不可

萃取组分平均浓度为(88.06±41.82) ng/g,最小和最

大浓度值分别为 34.32,180.10ng/g(图 2).大部分沉积

物以可萃取组分为主,占比为 22.90%~80.99%;而不

可萃取组分占比为 19.01%~77.10%,部分点位占比

达到 50.40%~77.10%(DT2、DT3、DT6、DT7、DT10).

此外,在 PAHs 可萃取组分浓度高的位点,不可萃取

组分的浓度通常也较高.将可萃取和不可萃取组分

合并后,总浓度为(247.16±161.03) ng/g,最小和最大

浓度值分别为 63.58,606.03ng/g(图 2).由于不可萃取

组分的高占比,总浓度相对于可萃取组分浓度具有

较大幅度的提高.Baumard等
[27]
对沉积物 PAHs的污

染程度进行了分级 :0~100ng/g,轻度污染 ;100~ 

1000ng/g,中度污染 ; 1000~5000ng/g,重度污染 ; 

>5000ng/g,严重污染.基于可萃取组分浓度进行评价

时,42.10%的点位属于轻度污染,其余属于中度污染

水平;而基于总浓度时,整体污染水平属于中度污染

水平,仅有 4 个点位为轻度污染且浓度接近临界值

(100ng/g). 

 

图 2  洞庭湖沉积物样品中 15种 PAHs浓度 

Fig.2  Concentrations of 15 PAHs in the sediments of 

Dongting Lake 

2.2  沉积物中不可萃取组分的空间分布及其对

PAHs组成特征的影响 

不同点位的洞庭湖沉积物中 PAHs 的可萃取组

分和不可萃取组分含量差异较大,表明洞庭湖 PAHs

浓度的空间分布差异显著.如图 3 所示,按不同湖区

分析,东洞庭湖、南洞庭湖和西洞庭湖的 PAHs可萃

取组分浓度分别为(151.51±171.53),(155.06±96.72) , 

(188.97±127.05) ng/g;当考虑不可萃取组分后,各湖

区的总浓度大小依次变为(245.27±222.92), (243.92± 

124.71),(261.32±147.38) ng/g.各湖区不可萃取组分

的占比呈现东洞庭湖(48.95%±16.35%)>南洞庭湖

(38.89%±10.04%)>西洞庭湖(30.37%±7.16%).不同

湖区污染来源及其污染程度的差异可能是导致
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PAHs 浓度及赋存状态差异的主要原因之一.与另

外两个湖区相比,东洞庭湖采样点主要分布于城陵

矶港口和陡沙坡入湖口,受航运和工业废水的影响

较为显著;西洞庭湖靠近常德市,有沅江等河流汇

入,周边分布有较多化工企业,工业废水的排放可能

是该湖区 PAHs 浓度高的潜在原因;而南洞庭湖点

位集中于湘江、资水入湖三角洲,受农业径流和旅

游活动的影响,进一步影响了 PAHs 的赋存状态及

浓度分布. 

从不同环境区域分析 ,DT1(城陵矶港口 )、

DT4(新墙河入湖口)、DT5(六门闸出口)、DT8、

DT9(湘江支流入湖口 )、DT10(资水入湖口 )、

DT17(沅江支流入湖口)和 DT18(新港河支流交汇处)

属于入湖河口区,其 PAHs 总浓度((343.56±171.34) 

ng/g)显著高于其他湖区点位((177.06±115.26) ng/g) 

(P<0.05);该结果表明,外源输入(如河流携带的污染

物)是该区域 PAHs 污染的主要途径.在河流入湖过

程中,复杂的水动力条件导致细颗粒沉积物在交汇

处大量淤积,这可能是 PAHs 高富集的主要原因.康

杰等的研究也表明,入湖河流引入的污染物是太湖

PAHs 污染的重要来源之一
[28]

.此外,入湖河口区不

可萃取组分占比(36.78%±10.46%)低于其他采样区

(44.50%±15.14%),这可能是由于河口区径流携带大

量悬浮颗粒物,沉积速率较高,导致污染物尚未充分

与沉积物中的有机质或黏土矿物发生长期结合,仍

以可萃取组分为主.进一步分析发现,人为活动强度

较高的区域(如 DT1、DT5、DT14)不可萃取组分占

比 (31.57%±4.86%)显著低于自然湖区 (43.07%± 

14.03%).高强度人为活动区受船舶燃油泄漏、工业

废水排放等因素影响,PAHs浓度较高,而沉积物中的

吸附点位有限,污染物倾向于以游离态或弱结合态

存在,因此相较于自然湖区,其不可萃取态占比较低. 

由图 2 可见,可萃取组分中污染较高的单体为

Pyr 和 Fla,而不可萃取组分中污染较高的单体则为

Phe.该结果的可能原因是 Phe 等小分子尺寸化合物

易通过扩散进入到沉积物的有机质和矿物质微孔/

介孔等孔隙中,并且沉积物较高比例的粉黏粒引起

了更强的吸附保留作用.为进一步探讨不可萃取组

分生成对各 PAH 相对含量的影响,根据分子结构将

PAHs分为 3环(Acy、Ace、Flu、Phe和 Ant)、4环

(Fla、Pyr、BaA 和 Chr)、5 环(BbF、BkF、BaP 和

DahA)和 6环(IcdP和 BghiP)化合物,如图 4所示,可

萃取组分以 4 环为主 ,占∑15PAH 的 33.90%~ 

54.99%;而大部分点位的不可萃取组分表现为 3 环

>4环>5环>6环的特征,其中部分点位 3环占比高达

75%.该结果进一步表明小分子尺寸化合物更容易

形成不可萃取组分;在引入不可萃取组分后,3 环

PAHs 的占比由可萃取组分中的(19.78%±8.80%)升

高到总浓度中的(32.97%±11.16%),而5环PAHs的占

比由可萃取组分中的(22.19%±5.06%)下降到总浓度

中的(17.53%±5.26%).由此可见,不可萃取组分的分

析检测会改变对沉积物中 PAHs组成特征的认识. 

 

图 3  洞庭湖沉积物样品中 PAHs的空间分布 

Fig.3  Spatial distribution of PAHs in the sediments of 

Dongting Lake 

 

图 4  洞庭湖沉积物中 PAHs不同赋存状态的组成特征 

Fig.4  Composition characteristics of PAHs in different 

occurrence states in the sediments of Dongting Lake 

2.3  沉积物中 PAHs不可萃取组分占比及其影响

因素 

土壤/沉积物中的有机质在疏水性有机物不可
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萃取组分的固存中起着重要作用
[10,13]

.在 TOC 含量

超过 0.1%的土壤中,PAHs主要倾向于分配到土壤有

机质中
[29]

.较高的 TOC含量可通过更强的吸附作用

促进不可萃取组分的形成
[13]

.而在本研究中,不可萃

取组分的占比与 TOC 之间呈弱负相关,这可能是由

于 PAHs 不可萃取组分占比与总浓度呈显著负相关

关系,而总浓度与 TOC 则呈显著正相关关系(图 5).

不可萃取组分的形成机制主要涉及化合物从可逆

吸附位点向不可逆吸附位点的转变,及其通过或沿

着微/纳米孔道迁移
[15,30]

.由于本研究中沉积物 TOC

含量相对较低(0.11%~1.86%),可提供的吸附位点有

限;而 TOC 含量较高的样品,PAHs 总浓度也相对较

高,在这些样品中,目标物对不可逆位点的竞争更为

激烈,从而影响了不可萃取组分的形成,并导致了高

TOC 含量的样品中不可萃取组分的比例与有机质

含量呈弱负相关. 

 

图 5  不可萃取组分占比与环境变量之间的相关性结果 

Fig.5  Correlation results between the proportions of non- 

extractable residues and environmental variables 

除了有机质,具有丰富孔隙的矿物相对 PAHs不

可萃取组分的固存也起着至关重要的作用
[15,31]

.疏

水性孔道能够促进目标物扩散到矿物相内,使其难

以解吸并最终形成不可萃取组分.有研究表明,PAHs

的老化主要与细粉砂和黏土颗粒有关,小粒径颗粒

具有较大的比表面积和较强的吸附聚合能力,能与

PAHs 产生较强的作用力从而促进不可萃取组分的

形成
[13,32]

.此外,湖泊的物源输入和水动力条件对粒

度具有重要影响,同时也是控制 PAHs迁移的重要因

素
[33]

.先前研究表明,物源输入的差异会影响 PAHs

的分配和老化,强烈的物源输入可破坏湖泊沉积物

中 PAHs的自然老化过程
[34]

.在本研究中,PAHs不可

萃取组分占比与黏土和粉砂呈弱正相关,与砂土呈

弱负相关,但其相关性均不显著(P>0.05)(图 5),这可

能是因为湖泊水动力场的复杂性,结合频繁的物源

输入进而影响了 PAHs 的老化动力学过程.PAHs 不

可萃取组分占比与粒度的弱相关性说明了研究区

域沉积物中 PAHs的累积以外源输入为主,自然老化

过程不显著.综上,本研究中 PAHs 不可萃取组分占

比与 TOC 和粒度均未观察到显著强相关性,不同程

度的占比可能是多种因素,如 PAHs性质、沉积物特

征、污染来源等综合作用的结果. 

2.4  沉积物中PAHs不可萃取组分对污染源解析的

影响 

2.4.1  同分异构体比值法  采用 Fla/(Fla+Pyr)和

IcdP/(IcdP+BghiP) 2组特征比值,分别基于可萃取组

分和总浓度初步定性判断洞庭湖沉积物中的 PAHs

来源 .当 Fla/(Fla+Pyr)<0.4,说明为石油源 ;若 Fla/ 

(Fla+Pyr)>0.5,说明来源于煤、木材等生物质的燃烧;

否则为石油燃烧源 .IcdP/(IcdP+BghiP)的比值在

<0.2、0.2~0.5、>0.5分别代表石油源、石油燃烧源

和煤、木材等生物质燃烧源
[35]

.由图 6 可知,可萃取

组分和总浓度的 Fla/(Fla+Pyr)和 IcdP/(IcdP+BghiP)

比值分布相似.可萃取组分和总浓度的 Fla/(Fla+Pyr)

比值范围分别为0.48~0.62和0.48~0.56,均有84.21%

点位的比值大于 0.5;二者所有点位的 IcdP/(IcdP+ 

BghiP)比值范围为 0.2~0.5,表明基于可萃取组分和

总浓度的源解析结果均显示主要污染来源为石油

燃烧源和生物质燃烧源,不可萃取组分的引入没有

改变同分异构体比值法的源解析结果.因此,需综合

应用多元受体模型,系统解析可萃取与不可萃取组

分的特征差异,从而精确评估不可萃取组分对源解

析定量结果的贡献程度. 

2.4.2  PMF源解析  采用PMF模型,分别基于可萃

取组分浓度和总浓度揭示洞庭湖沉积物中各污染

源的贡献率变化.当因子数为 3 时,基于可萃取组分

浓度和总浓度结果的Qrobust和QTure的收敛性均满足

标准.可萃取组分的实测浓度和预测浓度拟合曲线

R
2
为 0.86~0.99,总浓度实测值和预测值的 R

2
为

0.88~0.99,拟合效果较好.因此对于可萃取组分浓度

和总浓度,该模拟的 3 因子结果可用于研究区表层

沉积物中 PAHs的来源分析,结果如图 7所示. 
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图 6  洞庭湖沉积物中基于 PAHs可萃取组分和总浓度的特

征比值法来源解析结果 

Fig.6  Source identification results based on characteristic 

ratios of extractable fractions and total concentrations of  

PAHs in sediments of Dongting Lake 

因子 1 中载荷较高的物质为 Ant、Fla 和 Pyr,

对可萃取组分浓度和总浓度的贡献值分别为

36.71%~58.73%和 57.06%~63.65%;Ant 和 Fla 指示

生物质燃烧源
[36]

,Pyr是工业锅炉和热电厂等燃烧煤

炭产生的污染物
[37]

,因此因子 1 代表生物质与煤炭

燃烧源.因子 2中 Acy、Ace、Flu和 Phe对可萃取组

分浓度和总浓度的贡献值分别为 44.86%~86.50%和

48.19%~63.20%;Flu 和 Phe 是焦炉源的典型指示

物 

[38]
,Acy 来自于低温燃烧或石油泄露等活动

[39]
,因

此因子 2判断为石油泄漏和焦炉源.因子 3以 BkF、

BaP、DahA、IcdP 和 BghiP 为主,其中 BaP 和 BkF

主要来源于车辆排放物
[40]

,并且 DahA 是石油化工

燃料燃烧的标志物
[41-42]

,BghiP 和 IcdP 是汽油发动

机的典型示踪剂
[38]

,因此因子 3 指示交通排放源,可

能来自于湖上船只燃烧释放的柴油和汽油以及湖

边道路上的交通排放.上述结果表明,将不可萃取组

分引入源解析分析不会改变定性源解析结果. 

如表 1 所示,当基于可萃取组分浓度时,生物质

和煤炭燃烧源、石油泄漏和焦炉源、交通排放源 3

种污染源的贡献率分别为 22.63%、30.46%、46.91%.

然而,基于总浓度进行解析时,主要污染来源由交通

排放源变为生物质和煤炭燃烧源 ,占比提升到

40.70%;石油泄漏和焦炉源、交通排放源的占比分别

下降到 25.5%和 34.25%.这可能是因为不可萃取组

分中 3 环占比较高(图 3),而 3 环主要是生物质和煤

炭燃烧的指示物
[36-37]

.综上,不可萃取组分的生成显

著影响源解析的定量结果,改变污染源的贡献占比. 
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图 7  PMF模型中不同 PAHs污染来源对可萃取组分和总浓

度的贡献率 

Fig.7  Contribution rates of different sources to extractable 

fractions and total concentrations of PAHs identified by  

PMF model 

根据 3 种污染源的贡献率计算不同源对 PAHs

的浓度贡献(表 1).对比基于可萃取组分和总浓度的

源解析结果,生物质和煤炭燃烧源、石油泄漏和焦炉

源、交通排放源 3种污染源对不可萃取组分的贡献
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浓度分别为 62.50,12.66,9.08ng/g.该结果表明对于排

放进入湖泊沉积物的总 PAHs,来自生物质和煤炭燃

烧源的目标物有 63.91%是以不可萃取态形式赋存,

其经排放进入自然环境后所引发的环境效应较低.

相比之下 ,交通污染源排放的总 PAHs 中高达

88.97%是以可萃取组分的形式赋存,该赋存形式相

对于不可萃取组分具有较高的环境风险和更强的

二次溶解释放潜力.因此,针对洞庭湖沉积物中PAHs

污染源的管理策略和治理,优先管控次序为交通排

放源、石油泄漏和焦炉源、生物质和煤炭燃烧源. 

表 1  PMF模型中 PAHs各来源的贡献浓度及占比 

Table 1  Contribution concentrations and percentage of PAHs 

from various sources identified by PMF model 

生物质和煤炭燃烧源 石油泄漏和焦炉源 交通排放源
赋存 

状态 
浓度 

(ng/g) 

占比 

(%) 

浓度 

(ng/g) 

占比 

(%) 

浓度

(ng/g)

占比

(%)

可萃取组分 35.31 22.63 47.53 30.46 73.20 46.91

总浓度 97.80 40.70 60.19 25.05 82.28 34.25

差值-不可

萃取组分 
62.50  12.66  9.08  

 

3  结论 

3.1  不可萃取组分的引入显著改变了洞庭湖区沉

积物中 PAHs 的浓度.洞庭湖表层沉积物中 15 种

PAHs 的可萃取组分平均浓度为 (159.11±126.25) 

ng/g,不可萃取组分平均浓度为(88.06±41.82) ng/g,

总组分平均浓度为(247.16±161.03) ng/g. 

3.2  洞庭湖区沉积物中PAHs不可萃取组分的空间

分布特征与污染来源和污染程度密切相关,入湖河

口区和高强度人为活动区的不可萃取组分占比显

著低于自然湖区.不可萃取组分的引入改变了 PAHs

的组成特征,3 环 PAHs 的占比由可萃取组分中的

(19.78%±8.80%) 升 高 到 总 浓 度 中 的 (32.97%± 

11.16%),而 5 环 PAHs 的占比由可萃取组分中的

(22.19%±5.06%) 下 降 到 总 浓 度 中 的 (17.53%± 

5.26%). 

3.3  不可萃取组分的占比与有机碳和粒度未呈现

显著强相关性,表明洞庭湖沉积物中 PAHs的累积以

外源输入为主,自然老化过程不显著. 

3.4  不可萃取组分的引入显著改变了污染源的定

量贡献.考虑不可萃取组分后,主要污染来源由交通

排放源 (46.91%)转变为生物质和煤炭燃烧源

(40.70%). 
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