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摘要：硝基多环芳烃(NPAHs)和氧化多环芳烃(OPAHs)是两种重要的多环芳烃(PAHs)衍生物.本研究于 2023年 4~5月采集天津市住宅室内降尘样品,利

用 GC-MS分析 18种 NPAHs和 5种 OPAHs浓度,探讨了目标物的浓度特征并进行来源解析.结果显示:天津室内降尘中∑18NPAHs和∑5OPAHs浓度中

位值分别为 37.95和 248.82ng/g. 市区∑18NPAHs和∑5OPAHs浓度中位值略高于环城区,市区和环城区∑18NPAHs和∑5OPAHs的浓度不存在显著性差异.

从不同影响因素来看,吸烟习惯和能源类型对室内降尘中部分 NPAHs 和 OPAHs 的单体浓度的影响差异有统计学意义.特征比值法结果显示,天津室内

降尘中 NPAHs主要来自燃烧源一次排放和汽车尾气排放,还有部分以 OH·催化反应为主的二次生成. 
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Abstract：Nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons (NPAHs) and oxygenated polycyclic aromatic hydrocarbons (OPAHs) are two 

important derivatives of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). Samples from households in Tianjin indoor dust deposition were 

collected from April to May 2023 in this study. The concentrations of 18NPAHs and 5OPAHs were analyzed by GC-MS, and the 

concentration characteristics and source apportionment of these substances were discussed. The results showed that the median 

concentrations of ∑18NPAHs and ∑5OPAHs in Tianjin indoor dust deposition were 37.95 and 248.82ng/g, respectively. The median 

concentrations of ∑18NPAHs and ∑5OPAHs in the urban area were slightly higher than those in the surrounding urban area.There 

were no significant differences in these substance concentrations of ∑18NPAHs and ∑5OPAHs between the urban area and the 

surrounding urban area in Tianjin. From the perspective of different influencing factors, there was a statistically significant difference 

in the impact of smoking habits and energy types on the monomer concentrations of some NPAHs and OPAHs in Tianjin indoor dust 

deposition. The results of the characteristic ratio method showed that NPAHs in Tianjin indoor dust deposition mainly originated 

from primary emissions of combustion sources and vehicle exhaust emissions, and some secondary generation mainly formed by 

OH· catalytic reactions. 

Key words：indoor dust deposition；nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons (NPAHs)；oxygenated polycyclic aromatic 

hydrocarbons (OPAHs)；source apportionment 

 

研究表明,中国城市居民每天在室内环境中度

过的时间约占 80%~90%,其中又有约 72%的时间在

住宅内
[1]

.室内降尘是室内空气颗粒物的源和汇,室

内降尘会悬浮到室内空气中,而室内空气颗粒物也

会沉降到地面成为室内降尘的重要来源
[2-3]

.研究表

明,加拿大和美国婴幼儿每天的室内降尘摄入量约

为 56~72mg,青少年及成年人约为 12~32mg
[4]

.作为

室内环境中污染物的主要载体,室内降尘可通过呼

吸道吸入、经口摄入及皮肤接触等途径进入人体,

从而诱发多种健康风险
[5]

. 

硝基多环芳烃(NPAHs)和氧化多环芳烃 OPAHs)

是两种重要的多环芳烃(PAHs)衍生物,是降尘中常

见的有机成分
[6-7]

.相较于母体PAHs,这两类PAHs衍

生物的致癌性和致畸性更为显著,且毒性作用更直

接
[8]

.NPAHs的浓度通常比其母体 PAHs低 1~2个数

量级,但其毒性超过母体化合物数倍,例如 2-硝基芘

和 4-硝基芘均可诱发肺和肝肿瘤,具有较强的致瘤

性 ,但其对应母体芘不具有致瘤性
[ 9 ]

.NPAHs 和

OPAHs 在细胞氧化还原过程中具有促进自由基生 
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成的作用.研究表明,此过程可引发DNA等生物大分

子的损伤,其分子机制与细胞内活性氧(ROS)的过量

产生密切相关.相较于母体 PAHs,OPAHs 表现出更

强的氧化损伤效应 ,例如蒽醌诱导细胞内活性氧

(ROS)生成的能力显著超过其母体蒽
[10-11]

. 

NPAHs和 OPAHs主要来自一次排放和二次生

成
[12]

.一次排放主要由有机物不完全燃烧产生.研究

表明,机动车尾气排放
[13-14]

、烹饪过程
[15]
、木材、农

作物秸秆和煤炭等燃料燃烧过程
[16]
均会产生

NPAHs 和 OPAHs 并释放到环境中 .NPAHs 和

OPAHs 的 二 次 生 成 通 过 大 气 自 由 基 ( 如

OH·和·ONOO-自由基)或氧化剂与 PAHs 发生光化

学反应 .NPAHs 二次 生成的主要途径是由

OH·和·ONOO-产生的反应,OH·仅在白天存在,因此

白天主要是 OH·与 PAHs 为主的反应,夜间主要

是·ONOO-与 PAHs发生反应
[17-18]

.OPAHs的二次生

成主要是由 PAHs与大气中的氧化剂如 O3、OH·和

氮氧化物等经过光化学反应生成
[19-20]

.通过二次生

成产生的 NPAHs和 OPAHs常被用作区分不同污染

源的示踪剂
[21]

. 

近年来国内外关于室内降尘中多环芳烃衍生

物的相关研究较少.但已有研究在不同地域与环境

中揭示了其浓度水平与来源特征的共性与差异.例

如,Yadav 等
[22]
在尼泊尔城郊及机场附近居民区发

现室内降尘中 NPAHs 和 OPAHs 浓度较高,并指出

NPAHs主要来自二次生成,而 OPAHs主要源于固定

污染源排放.与之相比,Zhang 等
[8]
在中国不同室内

环境(办公室、教室、宿舍)中也检出 4种 NPAHs和

5种OPAHs,其中宿舍NPAHs和OPAHs浓度显著高

于办公室与教室.在来源特征方面,黄琦
[23]
于山东地

区的研究发现室外降尘中 NPAHs 平均浓度高于室

内,而室内环境是OPAHs的重要来源;特征比值法进

一步判断出 NPAHs 主要来自一次排放,与尼泊尔研

究中 NPAHs 以二次生成为主有所不同,暗示不同地

区污染来源可能存在差异. 

天津市作为京津冀地区典型的工业城市,机动

车保有量大,人口密集,拥有多种重工业产业,如石油

化工、能源、轮船航运和石油开采等,空气污染状况

较为严峻
[24]

.室内降尘作为空气中持久性污染物的

汇,对人体健康的损害是隐蔽且长期的.因此本研究

对天津市不同家庭室内降尘中 NPAHs和 OPAHs进

行定性定量分析,探究其浓度特征及来源,弥补天津

市室内降尘中 NPAHs和 OPAHs相关研究的空白. 

1  材料与方法 

1.1  样品采集 

 

图 1  采样点分布 

Fig.1  Distribution of sampling points locations 

本研究于 2023年 4~5月期间开展采样.依据天

津市行政区划,将采样点划分为市区(南开区、河东

区、红桥区)及环城区(北辰区、西青区、津南区、

武清区,下同),共获得 7个行政区有效样本量 102户,

其中城区 49户,郊区 53户.采样点位信息见图 1,根

据自然资源部标准地图服务网站下载的标准地图

绘制(审图号:GS(2024)0650 号).用毛刷收集居民

住宅室内地面降尘(除厨房、卫生间外).采样期间同

步开展住户行为模式问卷调查,问卷内容涵盖家庭

生活习惯及居住环境特征等维度,具体包括:①每

日烹饪频率(低频/中频/高频);②每日地面清洁频率

(低频/中频/高频);③家庭成员吸烟情况(吸烟/不吸

烟);④住宅所在楼层;⑤厨房能源类型(天然气/煤气
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/电磁炉)等关键参数.采集到的降尘样品用铝箔纸

包好,记录编号,带回实验室放入干燥器干燥 3d.干

燥后过孔径为 100µm 的泰勒标准筛去除毛发及大

颗粒杂物,称重后于-18℃冷冻保存,供后续前处理

使用. 

1.2  样品前处理 

前处理方法:准确称量干燥过筛后的待测样品

(≥0.1g)置于 EPA 标准进样瓶中,分 3 次进行超声辅

助萃取(20mL二氯甲烷/次,20min/次),合并 3次萃取

液(总量 60mL),经旋转蒸发仪(45℃水浴)浓缩至约

5mL 后,加入 10mL 正己烷进一步浓缩至约 1mL,将

溶剂换为正己烷.净化过程中使用硅胶/氧化铝固相

萃取柱,预先以 20mL 正己烷活化平衡后,上样浓缩

液并以混合溶剂正己烷/二氯甲烷(1:1,体积比)70mL

实施洗脱.收集洗脱液于氮吹浓缩管中,采用氮吹浓

缩至小于0.25mL,加入25µL内标溶液(1µg/mL)后用

正己烷/二氯甲烷(1:1,体积比)定容至 0.25mL,最终

转移至进样瓶完成待测样品的制备. 

空白样品以及加标回收率的测定:将石英砂过

筛,经过马弗炉 450℃烘 4h除杂后分别称取 0.1g,部

分加入定量NPAHs和OPAHs的标准样品,部分保持

空白状态,按照上述前处理方法进行加标回收率和

空白样本的测定,最终测得NPAHs和OPAHs回收率

在 60%~130%之间,空白样品中均未检出. 

1.3  仪器分析 

气相色谱-质谱联用仪,色谱柱为 DB-5MS,离

子检测(SIM)模式.NPAHs 和 OPAHs 分析的色谱条

件:进样口温度为 290℃;色谱柱的升温程序为:初始

柱温 40℃以 15℃/min 升至 150℃,随后以 5℃/min

升至300℃并维持15min.载气为高纯氦气(纯度大于

99.999%),反应气为高纯甲烷气,进样量为 20μL;质

谱条件:负化学电离(NCI)源,离子源温度为 150°C,四

极杆温度为 150°C,溶剂延迟 4.5min.相关仪器分析

数据见表 1. 

表 1  NPAHs和 OPAHs的保留时间、定性离子、目标离子、方法检出限及对应母体 PAHs 

Table 1  Retention time, qualitative ions, target ions, method detection limit and corresponding parent PAHs of NPAHs and OPAHs 

类别 物质 缩写 保留时间(min) 目标离子 定性离子 方法检出限(ng/g) 对应母体 PAHs 

1-硝基萘 1N-NAP 11.68 173 173,174 0.25 萘(Nap) 

2-硝基萘 2N-NAP 12.67 173 173,174 0.48 萘(Nap) 

5-硝基苊 5N-ACE 20.27 199 199,200 0.25 苊(Ace) 

2-硝基芴 2N-FLU 22.24 211 211,212 1.38 芴(Flu) 

3-硝基菲 3N-PHE 24.96 223 223,224 0.58 菲(Phe) 

9-硝基菲 9N-PHE 24.09 223 223,224 1.05 菲(Phe) 

2-硝基蒽 2N-ANT 25.81 223 223,224 0.13 蒽(Ant) 

9-硝基蒽 9N-ANT 22.67 223 223,224 2.35 蒽(Ant) 

2-硝基荧蒽 2N-FLT 29.66 247 247,248 3.45 荧蒽(Flt) 

3-硝基荧蒽 3N-FLT 29.66 247 247,248 3.45 荧蒽(Flt) 

2-硝基联苯 2N-BIP 13.56 199 199,200 0.08 联苯(Bip) 

3-硝基联苯 3N-BIP 16.53 199 199,200 0.70 联苯(Bip) 

2-硝基芘 2N-PYR 30.86 247 247,248 2.73 芘(Pyr) 

1-硝基芘 1N-PYR 29.67 247 247,248 3.01 芘(Pyr) 

7-硝基苯[a]蒽 7N-BaA 33.33 273 273,274 1.80 苯并(a)蒽(BaA) 

6-硝基䓛 6N-CHR 34.62 273 273,274 2.28 (Chr) 

3-硝基苯并蒽酮 3-NBA 34.76 275 256,257 3.15 苯并(a)蒽(BaA) 

NPAHs 

6-硝基苯并[a]芘 6N-BaP 38.82 297 297,298 3.65 苯并(a)芘(BaP) 

1-萘甲醛 NAP-1-ALD 9.59 156 156,157 2.30 萘(Nap) 

9-芴酮 9-FO 14.70 180 180,181 0.08 芴(Flu) 

蒽醌 ATQ 19.61 208 208,209 0.13 蒽(Ant) 

苯并蒽-7,12-二酮 7-NBaA 30.36 258 258,259 0.48 苯并(a)蒽(BaA) 

OPAHs 

苯并蒽酮 BZO 28.90 230 230,231 0.55 苯并(a)蒽(BaA) 

 

1.4  质量控制 

空白样品均未检出待测物质,因此实际样品无

需扣除空白样本.前处理所用玻璃器皿使用前均经

过洗涤剂和超纯水洗涤 3次以上,经过烘箱 100℃烘

干.通过配置浓度为 0.5,1,2,5,10,20,50,100 和 200ng/ 

mL的NPAHs和OPAHs的标准溶液,并均加入 25µL
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浓度为 1µg/mL内标物获得标准曲线.上机测试过程

中 ,所有物质的标准曲线回归系数均大于 0.999. 

GC-MS 测定时每 10 个样品为一组,每组样品设置

一个实验室空白. 

1.5  统计规则 

本研究测定了相关物质的方法检出限(MDL),

根据US EPA相关指南
[24]

,采用“1/2MDL” 替代法进

行数据处理.若浓度<MDL,视为未检出(ND),赋值

0.5×MDL进行后续统计分析. 

2  结果和讨论 

2.1  室内降尘中多环芳烃衍生物浓度水平 

除了 2N-BIP之外,其余多环芳烃衍生物均在降

尘中有所检出.其中,5 种 OPAHs 检出率大于 85%, 

NPAHs中有 9种单体检出率大于 60%,检出率较高.

天津室内降尘∑18NPAHs 浓度为(54.11±44.16) ng/g 

(中位值 37.95ng/g);∑5OPAHs浓度为(303.72±251.54) 

ng/g(中位值 248.82ng/g).详见表 2.18种NPAHs 单体

中浓度较高的是 2N-PYR[(12.42±22.47) ng/g]、

7N-BaA[(10.13±19.47) ng/g]和 2+3N-FLT[(8.31± 

18.46) ng/g].尽管目前没有室内降尘的相关研究发

现 2N-PYR是主要的 NPAHs 单体,但Wang等
[25]
分

析了天津市路边环境空气颗粒物 PM2.5中NPAHs的

污染特征,发现 2N-PYR、7N-BaA为主要的 NPAHs

单体,而室外颗粒物会通过门窗的空气渗透、自然通

风、人员进入等方式进入室内,影响室内颗粒物及室

内降尘的浓度和污染特性
[26]

.本研究 OPAHs浓度较

高的单体为 ATQ[(111.47±109.94)ng/g]和 9-FO 

[(95.09±73.59)ng/g].黄琦
[23]
关于山东菏泽和威海城

市地区家庭室内降尘的研究中也得出类似的规律.

天津室内降尘中 OPAHs浓度中位值比 NPAHs高约

一个数量级,这与张婉
[27]
关于中国 6 省典型农村地

区室内降尘中 NPAHs和 OPAHs污染特征的研究结

果一致. 

表 2  天津室内降尘中 NPAHs和 OPAHs的浓度(ng/g) 

Table 2  The concentrations of NPAHs and OPAHs in Tianjin indoor dust deposition (ng/g) 

NPAHs 浓度范围 中位值 平均值 OPAHs 浓度范围 中位值 平均值 

1N-NAP ND~5.47 0.67 0.84 NAP-1-ALD ND~64.30 5.53 7.14 

2N-NAP ND~7.67 1.11 1.57 9-FO 13.55~385.94 71.87 95.09 

2N-BIP ND \ \ ATQ ND~663.47 88.05 111.47 

3N-BIP ND~6.64 0.91 1.37 7-NBaA ND~486.27 19.22 41.16 

5N-ACE ND~17.49 ND 1.14 BZO 0.93~801.28 27.25 48.85 

2N-FLU ND~25.81 ND 0.57 ∑5OPAHs 67.43~2.01×103 248.82 303.72 

3N-PHE ND~42.40 ND 1.07     

9N-PHE ND~27.37 0.54 1.72     

9N-ANT ND~46.27 1.22 2.46     

2N-ANT ND~10.41 ND 0.62     

2+3N-FLT ND~123.17 3.13 8.31     

2N-PYR ND~161.85 4.14 12.42     

1N-PYR ND~22.8 0.55 1.85     

7N-BaA ND~116.87 2.57 10.13     

6N-CHR ND~20.79 ND 1.14     

3-NBA ND~79.49 ND 3.04     

6N-BaP ND~78.14 ND 5.87     

∑18NPAHs 5.73~220.29 37.95 54.11     

注:ND表示未检出;“\”表示无数据;2N-FLT和3N-FLT分析时无法分开,因此本文中将两种组分视为混合组分以2N+3N-FLT表示;下同. 

国内外关于室内降尘中 NPAHs和 OPAHs的相

关研究数据见表 3.本研究∑18NPAHs 的平均浓度为

54.11ng/g,仅与 Yadav
[22]
在尼泊尔比拉德讷格尔的

研究(2.10×10
3
ng/g)差距在两个数量级上,与其他地

方研究相差在一个数量级范围内.可能原因在于早

期尼泊尔污染较为严重,而中国近年来的环保政策

使得污染物水平有所降低
[28-29]

,而室外污染源通过

通风和渗透进入室内,影响室内空气质量,增加降

尘浓度
[30]

.和国内的研究比较,低于 2020 年南京

(346.25ng/g)
[31]

, 高 于 2018~2019 年 山 东 地 区

(9.01ng/g、23.33ng/g)
[23]
、2021年郑州(11.09ng/g)

[8]

和 2019年关于 6个城市(16.99ng/g、16.46ng/g)的研
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究
[27]

,浓度水平呈中等.这种差异可能与各研究粒径

不同有关.研究表明,降尘 PAHs在 10~100μm粒径级

占比最大,随着粒径增大占比逐渐降低
[32]

.粒径越小,

比表面积越大,污染物吸附能力越强
[33]

,这可能是导

致 Kong 研究的南京室内降尘浓度显著高于本研究

的原因之一(南京粒径<75μm,本研究粒径<100μm,

其浓度显著高于本研究);而山东、郑州及 6 城市研

究的粒径(150μm)较大,致使这些地方室内降尘表现

为更低浓度. 

本研究∑5OPAHs 的平均浓度为 303.72ng/g,与

黄琦
[23]
在威海 (1.80×10

3
ng/g)和 Wu

[34]
在广州

(1.65×10
3
ng/g)的研究相比低一个数量级 ,与

Yadav
[22]
在尼泊尔两个城市(99.40ng/g、95.00ng/g)

的研究相比高一个数量级,处于中间水平.原因可能

在于威海研究的采样点包含厨房,而烹饪过程中燃

料的燃烧以及食用油和食材中有机物的挥发和热

解会产生 OPAHs
[35]

;而本研究采样区域避开了厨

房及卫生间等特殊污染源,从源头上减少了高污染

暴露场景的干扰.广州的高值则可能源于其检测的

OPAHs 种类更多,而本研究中 9-FO(95.09ng/g)和

BZO(48.85ng/g)的浓度与广州研究 (113.00ng/g、

110.00ng/g)接近. 

表 3  本研究与国内外不同地区室内降尘中的 NPAHs和 OPAHs浓度比较(ng/g) 

Table 3  Comparison of concentrations of NPAHs and OPAHs in indoor dust deposition in different regions at home and abroad 

(ng/g) 

城市或地区 采样时间 粒径(µm) 室内环境类型 研究物质 浓度范围 平均浓度 参考文献

∑18NPAHs 5.73~220.29 54.11 
天津,中国 2023年 4~5月 100 住宅(除厨房、卫生间) 

∑5OPAHs 67.43~2.01×103 303.72
本研究

∑16NPAHs 439.00~3.93×103 646.00
加德满都,尼泊尔 2014年 500 工作室、自习室、住宅 

∑3OPAHs 95.10~384.00 99.40 
[22] 

∑16NPAHs 409.00~2.03×103 568.00
博克拉,尼泊尔 2014年 500 工作室、自习室、住宅 

∑3OPAHs 92.20~433.00 95.00 
[22] 

∑16NPAHs 451.00~1.75×103 832.00
比尔甘杰,尼泊尔 2014年 500 工作室、自习室、住宅 

∑3OPAHs 93.40~348.00 115.00 
[22] 

∑16NPAHs 586.00~2.41×104 2.10×103

比拉德讷格尔,尼泊尔 2014年 500 工作室、自习室、住宅 
∑3OPAHs 227.00~1.15×103 606.00

[22] 

塞萨洛尼基,希腊 2017年 10~12月 1000 住宅 ∑7NPAHs 0.72~29.40 7.52 [36] 

斯德哥尔摩,瑞典 2016~2017年 \ 教室 ∑4OPAHs 74.10~287.00 174.82 [37] 

∑15NPAHs \ 9.01 
威海,中国 2018~2019年 150 卧室、厨房 

∑5OPAHs \ 1.80×103
[24] 

∑15NPAHs \ 23.33 
菏泽,中国 2018~2019年 150 卧室、厨房 

∑5OPAHs \ 322.07
[24] 

∑14NPAHs \ 16.99 庆阳,中国 

长治,中国 

青岛,中国 

2019年 5月 150 卧室、厨房 

∑6OPAHs \ 646.46

[27] 

∑14NPAHs \ 16.46 敦化,中国 

许昌,中国 

安庆,中国 

2019年 11月 150 卧室、厨房 

∑6OPAHs \ 860.03

[27] 

∑4NPAHs 4.42~20.95 11.09 
郑州,中国 2021年 12月 150 办公室、教室、宿舍 

∑5OPAHs 152.05~1.15×103 385.80
[8] 

∑9NPAHs 90.30~1.31×103 346.25
南京,中国 2020年 6~8月 75 办公室、宿舍、住宅、车站大厅 

∑6OPAHs 139.00~860.00 520.00
[31] 

广州,中国 2015~2017年 \ 住宅、办公室、实验室、仪器室 ∑8OPAHs 250.00~5.16×103 1.65×103 [34] 

 

2.2  室内降尘中多环芳烃衍生物空间分布特征 

市区与环城区多环芳烃衍生物浓度对比见图 2.

市区,∑18NPAHs 浓度范围为 12.22~178.09ng/g,中位

值为 45.71ng/g;∑5OPAHs 浓度范 围为 67.43~ 

903.04ng/g,中位值为 254.39ng/g.环城区,∑18NPAHs

浓度范围为 5.73~220.29ng/g,中位值为 31.84ng/g; 

∑5OPAHs浓度范围为 92.20~2.01×10
3
ng/g,中位值为

248.37ng/g.市区∑18NPAHs 和∑5OPAHs 浓度中位值
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略高于环城区 ,∑18NPAHs 二者中位值差距较

∑5OPAHs 大.通过 Mann-Whitney 检验比较市区和

环城区∑18NPAHs 和∑5OPAHs 之间的浓度差异,结

果均显示 P>0.05,二者差异无统计学意义. 

从各个NPAHs和OPAHs单体来看,在市区和环

城区中,2N-PYR 均为主要的 NPAHs 单体,ATQ 和

9-FO均为主要的 OPAHs 单体,这与总体分布情况

一致.对市区和环城区各NPAHs和OPAHs单体进行

Mann-Whitney 检验,结果显示只有两区 2N-PYR、

7N-BaA和 3-NBA的 P值分别为 0.00、0.04和 0.00,

表明这 3 种组分在两区间差异有统计学意义.其它

NPAHs 组分和 OPAHs 各单体差异均不存在统计学

意义. 

由于 2N-PYR 只能由 Pyr与 OH·自由基发生反

应生成
[38]

,市区 2N-PYR 浓度大于环城区 ,说明

NPAHs 的二次生成主要发生在市区.7N-BaA 是柴

油车尾气排放源常见的示踪剂
[39]

,3-NBA 也被证实

存在于汽车尾气中
[40]

,说明机动车尾气排放是造成

7N-BaA 和 3-NBA 在市区和环城区差异的主要原

因.环城区较低的浓度可能与其交通流量较少而使

一次排放小于市区或地表粗糙度小于市区从而有

利于污染物扩散有关.OPAHs 各单体区域间无显著

差异,主要单体 ATQ 和 9-FO 与煤和生物质的燃烧

有关
[41-42]

,说明煤/生物质燃烧是天津室内OPAHs的

主要来源,受区域因素影响较小. 

 

图 2  市区和环城区 NPAHs和 OPAHs单体浓度 

Fig.2   Concentrations of NPAHs and OPAHs monomers in 

the urban area and the surrounding urban area 

2.3  室内降尘多环芳烃衍生物影响因素分析 

采用 Kruskal-Wallis H 非参数检验方法,分析了

每日烹饪频率、每日地面清洁频率、楼层高度和能

源类型对 NPAHs 和 OPAHs 各单体的影响;使用

Mann-Whitney 非参数检验方法,分析了吸烟习惯对

NPAHs和 OPAHs 各单体的影响.结果见表 4. 

表 4  NPAHs和 OPAHs非参数检验结果(P值) 

Table 4  Non-parametric test results (P-value) of NPAHs and 

OPAHs 

NPAHs/OPAHs
每日烹饪

频率 

每日地面

清洁频率 
楼层高度 吸烟习惯 能源类型

1N-NAP 0.39 0.56 0.08 0.86 0.08 

2N-NAP 0.49 0.85 0.61 0.24 0.77 

3N-BIP 0.55 0.84 0.77 0.01* 0.39 

5N-ACE 0.63 0.86 0.78 0.03* 0.58 

2N-FLU 0.45 0.60 0.40 0.04* 0.23 

3N-PHE 0.24 0.05 0.10 0.49 0.47 

9N-PHE 0.60 0.31 0.16 0.39 0.47 

9N-ANT 0.47 0.46 0.30 0.78 0.57 

2N-ANT 0.31 0.68 0.53 0.40 0.58 

2+3N-FLT 0.92 0.13 0.22 0.68 0.30 

2N-PYR 0.06 0.42 0.26 0.61 0.53 

1N-PYR 0.61 0.78 0.68 0.39 0.24 

7N-BaA 0.34 0.85 0.37 0.32 0.49 

6N-CHR 0.20 0.39 0.33 0.77 0.84 

3-NBA 0.73 0.66 0.46 0.01* 0.02* 

6N-BaP 0.33 0.33 0.67 0.02* 0.78 

∑18NPAHs 0.24 0.85 0.80 0.99 0.19 

NAP-1-ALD 0.08 0.25 0.65 0.88 0.95 

9-FO 0.47 0.45 0.94 0.20 0.55 

ATQ 0.11 0.58 0.48 0.12 0.16 

7-NBaA 0.47 0.72 0.36 0.14 0.68 

BZO 0.39 0.21 0.76 0.56 0.26 

∑5OPAHs 0.49 0.54 0.57 0.09 0.47 

注:*表示P<0.05. 

将每日烹饪频率和每日地面清洁频率分为低

频(<1 次/d)、中频(1 次/d)和高频(≥2 次/d),从每日

烹饪频率(低频/中频/高频)及每日地面清洁频率

(低频/中频/高频)来看,这两种不同的生活习惯对

NPAHs 和 OPAHs 影响的差异显著性分析的 P 值

均大于 0.05,这表明每日烹饪频率和地面清洁频

率的差异未对 NPAHs 和 OPAHs 浓度水平产生显

著性影响 .根据《民用建筑设计统一标准》 (GB 

50352-2019)
[43]
将住宅按照高度分为低层 (1~3

层)、多层(4~6 层)、中高层(7~9 层)和高层(10 层

及以上).不同高度楼层之间NPAHs和OPAHs的差

异显著性分析的 P值均大于 0.05,因此不同高度楼
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层间 NPAHs 和 OPAHs 的浓度差异不具有统计学

意义 .从是否吸烟的生活习惯来看 ,3N-BIP、

5N-ACE、2N-FLU、3-NBA和 6N-BaP的差异显

著性分析的 P 值均小于 0.05,差异有统计学意义,

说明吸烟主要导致室内降尘中这几个组分浓度偏

高,5N-ACE、2N-FLU、3-NBA 和 6N-BaP 的差

异较小,3N-BIP 的差异中等.从能源类型(天然气/

煤气/电磁炉)上看,3-NBA 的差异有统计学意义,

本研究使用煤气的家庭 3-NBA 的浓度显著高于

使用电磁炉的家庭,且高于使用天然气的家庭,这

与 Chen 等
[44]
关于能源类型对室内空气中 NPAHs

浓度的影响的研究结果一致 .说明不同能源类型

影响了室内降尘中 3-NBA的含量. 

2.4  室内降尘多环芳烃衍生物来源解析 

2N-FLT 是通过二次光化学反应产生的 ,而

1N-PYR是 NPAHs燃烧源一次排放的标记物
[45]

,目

前常使用2N-FLT/1N-PYR来区分NPAHs的一次排

放和二次生成来源
[46]

.但是由于 2N-FLT和 3N-FLT

在色谱柱中无法分离,且有研究证明3N-FLT可以忽

略不计
[38]

,因此本研究采用 2+3N-FLT 代替 2N-FLT

用于识别室内降尘中 NPAHs 的来源 .若 2+3N- 

FLT/1N-PYR大于5,则表明NPAHs主要来自二次生

成;若比值小于 5,则表明 NPAHs主要来自燃烧源一

次排放
[47]

.2+3N-FLT/1N-PYR 特征比值结果见图

3(a).全部样本中有 66.18%的特征比值点小于 5, 

33.82%大于 5,这说明本研究室内降尘中 NPAHs 既

有二次生成,又有一次燃烧源排放.这可能与烹饪活

动有关
[48]

:一方面,厨房烹饪过程中会发生不完全燃

烧现象释放 NPAHs
[49]

,同时产生大气氧化剂(如氮氧

化物)
[50]

;另一方面,尽管室内太阳辐射强度较弱限

制了大气氧化剂与PAHs发生反应生成NPAHs的光

化学反应速率,但相对封闭的环境可能导致大气氧

化剂滞留,在有限光照条件下仍可引发二次生成反

应.市区样本有 52.94%表现为一次源特征,而环城区

样本中一次源占比提升至 79.41%;市区二次生成占

比高于环城区.原因可能是荧蒽(Flt)作为 2+3N-FLT

的母体化合物主要源自机动车尾气排放
[51]

,结合前

文机动车尾气排放是造成市区和环城区 NPAHs 单

体产生差异的主要原因,城区机动车会排放较多的

氮氧化物和 OH·自由基等大气氧化剂
[52]

,在大气中

经过光化学反应能够转化为 NPAHs 的二次生成

物  

[53]
;另外市区具有明显的热岛效应,高温条件下,

大气中的化学反应速率加快,使得大气氧化剂更容

易与母体 PAHs发生反应形成 NPAHs
[54]

. 

通常使用 9N-ANT/1N-PYR 的比值来表示

NPAHs的来源.如果该比值大于 10,则为生物质燃烧

源;如果该比值小于 10,则为机动车尾气排放源
[55]

.

由图 3(b)可知,97.06%的 9N-ANT/1N-PYR 特征比

值点小于 10,说明室外环境中的汽车尾气排放是室

内降尘中 NPAHs的一个重要来源. 

2+3N-FLT/2N-PYR通常用于推断NPAHs的二

次生成途径
[56]

.2N-PYR仅通过 Pyr与OH·自由基发

生反应生成,不能通过与·ONOO-自由基的反应产

生.2N-FLT主要是由 Fla与 NO2发生气相反应所产

生,反应的开始是由 OH·自由基和·ONOO-自由基所

引起的
[57]

.比值小于 10 说明 NPAHs 的二次生成以

OH·催化反应为主,大于 10则以·ONOO-催化反应为

主
[49]

.由图3(c)可知,本研究所有2+3N-FLT/2N-PYR

特征比值均小于 10,说明天津室内降尘中 NPAHs二

次生成的途径以 OH·催化反应生成为主;且由于

OH·自由基只能在白天存在
[58]

,说明二次生成主要

发生在白天. 

综合 NPAHs 特征比值结果来看,本研究室内降

尘中 NPAHs 主要来自燃烧源一次排放和汽车尾气

排放,还有部分以 OH·催化反应为主的二次生成,与

其他相关研究一致
[23]

. 

 

图 3  天津室内降尘中 NPAHs特征比值结果 

Fig.3  The characteristic ratio results of NPAHs in Tianjin 

indoor dust deposition 
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3  结论 

3.1  天津室内降尘∑18NPAHs 和∑5OPAHs 浓度中

位值分别为 37.95和 248.82ng/g.NPAHs 单体中浓度

最大的是 2N-PYR,其次为 2+3N-FLT 和 7N-BaA. 

OPAHs浓度较高的单体为 ATQ和 9-FO. 

3.2  从空间分布上看,市区∑18NPAHs 和∑5OPAHs

浓度中位值分别为 45.71ng/g 和 254.39ng/g,环城区

分别为 31.84ng/g 和 248.37ng/g,市区∑18NPAHs 和

∑5OPAHs浓度中位值略高于环城区.二区NPAHs主

要贡献单体均为 2N-PYR,ATQ 和 9-FO 均为二区

主要的 OPAHs 单体.市区和环城区∑18NPAHs 和

∑5OPAHs 的浓度差异无统计学意义.市区和环城区

各 NPAHs和 OPAHs 单体的 Mann-Whitney检验结

果显示,2N-PYR、7N-BaA和 3-NBA 各区间差异有

统计学意义,OPAHs 各单体差异无统计学意义.市区

与环城区 NPAHs 的差异主要是机动车尾气排放造

成的. 

3.3  不同生活习惯与居住环境对室内降尘中

NPAHs及 OPAHs的影响的差异显著性分析结果显

示,不同烹饪频率、地面清洁频率、不同高度楼层间

各单体的浓度差异不具有统计学意义;吸烟习惯对

3N-BIP、5N-ACE、2N-FLU、3-NBA 和 6N-BaP

的影响差异有统计学意义;不同能源类型下 3-NBA

的差异有统计学意义. 

3.4  特征比值分析结果表明,室内降尘NPAHs主要

来自燃烧源一次排放和汽车尾气排放,还有部分以

OH·催化反应为主的二次生成. 
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