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摘要：于 2022 年秋季利用黑碳-气溶胶质谱仪(SP-AMS)对广州近郊大气 PM1进行了两个月观测.基于正交矩阵因子分析法(PMF)对有机气溶胶(OA)

进行来源解析,并对其特征组分颗粒态有机硝酸酯(pON)进行量化讨论.观测期间 PM1[(15.90 ± 12.28)µg/m³]受有机物主导(57.8%),除硫酸盐外主要组分

呈现夜高日低的特征.OA主要来源于本地二次生成(28.3%)和长距离传输(23.9%),及烹饪、机动车尾气、生物质燃烧等一次排放(47.8%).pON对 OA贡

献可达 24.7%,且在总硝酸盐浓度低时占比显著升高.其夜间增加可促进次日大气氧化性升高.pON主要源于本地二次生成(51.5%)和机动车尾气(39.8%).

高颗粒物浓度时段 OA 受本地二次生成和机动车排放主导;高臭氧浓度时段,有机物及硫酸盐出现明显中午峰(光化学氧化作用),二次 OA 贡献升至

59.8%,pON也主要源于本地二次生成(60.8%). 
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Abstract：A two-month observation of atmospheric PM1 in suburban Guangzhou in autumn 2022 was conducted using a 

Soot-Particle High Resolution Time-of-Flight Aerosol Mass Spectrometer (SP-AMS). Sources apportionment of organic aerosol 

(OA) was performed using Positive Matrix Factorization (PMF). OA’s characteristic component particulate organic nitrates (pON) 

were quantified and explored. During the observation period, PM[ (15.90 ± 12.28) µg/m³] was dominated by organics (57.8%), 

with major components (excluding sulfate) exhibiting higher nocturnal concentrations than diurnal concentrations. OA was 

mainly contributedby local secondary formation (28.3%), long-range transport (23.9%), and primary emissions such as cooking, 

vehicle exhaust, and biomass burning (collectively 47.8%). pON contributed significantly to OA (24.7%), increasing markedly 

under low total nitrate concentrations. Its nocturnal increase may enhance next-day atmospheric oxidation capacity. pON mainly 

derived from local secondary formation (51.5%) and vehicle exhaust (39.8%). During high PM events, OA was dominated by 

local secondary formation and vehicle emissions; during high ozone conditions, organics and sulfate showed pronounced midday 

peaks (photochemical oxidation), secondary OA contribution rose to 59.8%, and pON was primarily from local secondary 

formation (60.8%). 
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大气气溶胶可影响全球气候
[1]
、区域环境质量 

[2]

和人体健康
[3]

.空气动力学粒径在 1μm 以下的大气

颗粒物(PM1)具有尤为重要的环境、气候及健康效

应.有机气溶胶(OA)是 PM1的主要化学组分,常贡献

PM1 质量浓度一半以上
[4-6]

,在较污染地区,OA 平均

质量浓度可达到 217.2μg/m
3
,贡献 PM1的 53.4%

[7]
.

颗粒物的有机组分种类复杂,其组成与来源密切相

关,如化石燃料燃烧(如机动车、燃煤等)通常排放不

饱和烃类
[7-9]

,生物质燃烧的标志性产物是左旋葡聚

糖等
[10]

,而二次生成及传输老化过程通常贡献氧化

态较高的有机物
[8,11]

.由于有机物对颗粒物的贡献突

出,识别大气颗粒物中 OA 的来源是控制颗粒物污

染的重要前提,但其来源受地区经济社会、能源结

构、地理位置以及季节变化等影响,具有地区和时间 
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差异,需要有针对性地开展研究. 

近年来许多研究中发现颗粒物污染时段硝酸

盐对 PM1 的贡献超过了硫酸盐,成为主要的二次无

机组分
[12-14]

.然而,现有研究主要针对无机硝酸盐开

展 ,对以有机物形式存在的硝酸盐即有机硝酸酯

(NO3,org)的研究相对较少.Zhou 等
[15]
在美国乡村点

夏季外场观测中发现颗粒态 NO3,org 在总硝酸盐中

的占比可高达 95%.且总硝酸盐浓度越低,有机硝酸

酯在总硝酸盐中占比越显著
[16]

.同时,颗粒态有机硝

酸酯(pON)对总 OA的贡献在 5%~77%
[17-22]

,是有机

物的重要组成部分,且对夜间二次有机气溶胶(SOA)

生成有重要贡献
[23]

.而且,有机硝酸酯可作为氮氧化

物的储库分子
[24-25]

,影响大气 O3 形成及大气氧化

性 

[26-30]
,是连接挥发性有机物、氮氧化物、SOA 和

臭氧的关键物质
[31]

,在当前复合型污染条件下解析

大气污染成因需要将其作为关键性组分考虑. 

粤港澳大湾区秋季气候湿热,光化学反应活跃,

具有密集的人类活动(如交通和工业排放),使气溶胶

化学特性呈现显著地域特征.研究发现,广州城区

OA全年可贡献PM1的 50%,二次生成贡献能达到一

次排放贡献的 1.7 倍,春夏秋三季日间生成 SOA 显

著,气相光化学和其后的液相反应共同促进 SOA 生

成
[32]

.而在香港冬季路边,机动车尾气相关SOA可贡

献 SOA的绝大部分(>80%)
[33]

.在深圳秋季,OA可贡

献 PM1的 57.9%,也以二次生成贡献为主(63.7%)
[34]

,

而且有机硝酸酯的硝酸盐基团(即 NO3,org)在总硝酸

盐中的贡献可观(21%~64%)
[22,35]

.在离城市较远但

受区域传输影响的乡村点,如江门鹤山,秋季大气

OA浓度可高于广州城区(21vs17µg/m
3
),并且受生物

质燃烧贡献影响明显(37%)
[5]

. 

与城市中心相比,针对近郊区特别是城市及区

域混合背景大气 PM1 化学特征的研究相对不足,尤

其是对特征组分 pON 的识别和定量及其对区域环

境的影响缺乏量化讨论.广州作为大湾区核心城市,

其近郊区具备城市群扩展带的区域混合背景特点,

受道路交通、餐饮排放及生物质燃烧等本地排放源

影响,同时面临区域传输与二次污染的叠加压力, 

OA 污染特征复杂,需进一步摸清.本研究基于黑碳

高分辨率飞行时间气溶胶质谱仪(SP-AMS)于 2022

年秋季在广州市暨南大学番禺校区观测得到的高

分辨率数据,获得了广州近郊秋季 PM1 的化学组分

浓度,对 OA 进行了来源解析,获得了主要化学组分

日变化及在高颗粒物和高臭氧时段的污染特征,量

化估算了 pON 质量浓度,探究了其生成影响因素、

环境效应及主要来源,为厘清气溶胶化学过程及制

定精准减排策略提供科学依据. 

1  材料与方法 

1.1  观测站点 

本研究于 2022 年秋季在广州市番禺区新造镇

暨南大学番禺校区(23.02°N,113.41°E)开展观测,仪

器位于院系楼三楼 ,采样管伸出室外约 1m,加载

PM2.5切割头,离地面高度约 10m.采样点位附近主要

为学校和居民区,工业企业较少,其南面为东西走向

的城市主干路兴业大道,综合评估该采样点为广州

城市近郊区域混合背景点,以下简称 JNUS 点.环境

空气采样时段为 2022年 10 月 1日~11 月 30日,主

要覆盖珠三角地区污染频发的秋季时段. 

1.2  仪器及操作 

1.2.1  气溶胶质谱仪  本研究使用的核心数据来

自黑碳高分辨率飞行时间气溶胶质谱仪(SP-HR- 

ToF-AMS,以下简称 SP-AMS,美国 Aerodyne 公司),

其可实时在线测量亚微米级颗粒物
[36-37]

.简而言之,

气溶胶质谱仪(AMS)采集亚微米级颗粒物,经过一

个飞行时间腔测定颗粒物粒径,然后接触 600℃的钨

汽化器发生闪蒸及电离,随后进入质谱分析,与之相

比 ,SP-AMS 在钨汽化器的基础上增加了一个

1064nm 腔内激光器
[37]

,可以在约 4000K的温度下汽

化难熔物质.通过汽化器模式切换,可实时测量大气

中的非难熔组分(有机物 OA、硫酸盐 SO4、硝酸盐

NO3、铵盐 NH4和氯盐 Chl)和难熔组分(黑碳 BC),

及其粒径分布.此外,根据气溶胶质谱用户约定
[18,26]

,

本文中无机盐均省略标注电荷数. 

2022年 JNUS点观测中SP-AMS设置为钨汽化

器和双汽化器(钨汽化器和激光汽化器)切换运行,各

模式中仪器在质谱(MS)和粒子飞行时间(PTOF)切

换,分别提供 PM1质谱信息和各组分质量粒径分布.

观测期间持续开展了仪器质量保证和质量控制,共

进行了 6次标定,每次对流量、离子化效率(IE)、相

对离子化效率(RIE)及粒径等参数按规范进行标定.

使用组分相关的收集效率(CDCE)计算气溶胶质量

浓度
[38]

,并使用仅钨汽化器下非难熔组分(OA、SO4、
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NO3、NH4和 Chl)和双汽化器下 BC 的校正后质量

浓度进行分析.SP-AMS 数据的原始分辨率为 1min,

为减小噪声影响,本研究使用 10min 分辨率的平均

数据,各组分的仪器检测限分别是 OA(0.130µg/m
3
)、

SO4(0.040µg/m
3
)、NO3(0.014µg/m

3
)、NH4(0.003µg/ 

m
3
)、Chl(0.008µg/m

3
)和 BC(0.050µg/m

3
).SP-AMS

观测数据基于 Igor Pro (v6.37)的 AMS 用户软件

(Squirrel v1.65和 PIKA v1.25A)进行分析.本次观测

还配备了扫描电迁移率颗粒物粒径谱仪(SMPS,美

国TSI公司,仪器型号 3938)开展同步测量(粒径范围

13.8~749.9nm),为 SP-AMS提供了外部校正数据. 

1.2.2  其他测量仪器及数据  JNUS 点的气象数据

来自暨南大学陆气交换过程观测场,其中温度和相

对湿度数据使用空气温湿度传感器(瑞士 Rotronic

公司,HC2-CP302)进行测量,风速和风向数据使用

风速风向传感器(美国 MetOne 公司,034B)进行测

量.6 项常规污染物质量浓度数据来自全国城市空气

质量实时发布平台中与本观测站点最接近的广州

番禺大学城站(23.05°N,113.39°E)数据.边界层高度

(PBLH)数据下载自美国大气与海洋局(NOAA)网站.

气团后向轨迹使用 Meteoinfo 软件进行分析聚类,其

中输入数据来自美国国家环境预报中心(NCEP)提

供的全球资料同化系统(GDAS)气象数据集,数据空

间分辨率为 1°×1°.模拟计算以采样点作为受体,采

用 1h的时间分辨率,获得到达采样点前 72h的气团

轨迹. 

1.3  源解析方法 

正交矩阵因子分析法(PMF)作为一种受体模型

源解析方法广泛应用于 AMS 有机物数据来源解

析 

[39-41]
.PMF 的输入数据为有机组分各碎片离子浓

度的时间序列矩阵和误差矩阵.输出结果包括各类

源的特征质谱及时间序列. 

本研究使用美国科罗拉多大学建立的 PMF 工

具 PET(v3.05),根据 Ulbrich等
[40]
的说明,输入高分辨

率有机质谱(m/z 12~120)浓度矩阵和误差矩阵,对

OA进行来源解析.在PMF运行之前,将信噪比(SNR)

小于 2且大于 0.2的离子碎片进行降权重处理,并将

SNR 小于 0.2的离子碎片删除,同时,为了避免对m/z 

44CO2
+
离子碎片的权重产生影响,将与 CO2

+
成比例

的离子碎片(CO
+
、H2O

+
、HO

+
和 O

+
)也进行降权重

处理
[42]

.本研究中,设置因子数范围为 1~10,旋转强

迫参数(fPeak)以 0.2的增量从-1 增加至 1,从而获得

不同因子数和不同 fPeak下 OA源解析结果.通过质

量参数(Q/Qexp)来评估模型运行表现,并通过 Q/Qexp

随因子数变化曲线的拐点选取合适的因子数.本研

究中,曲线的拐点并不明显,疑似出现在 6 因子处,由

于 6因子解在 5因子解的基础上分离出一个有新意

义的 OA 因子,并且通过与相关示踪组分以及以往

研究中的特征质谱图比对可以识别出各因子代表

的来源及过程,因此认为 6 因子解为最优解,同时根

据 Q/Qexp 最小以及有机物质谱和浓度残差较小,选

择 fPeak=0.基于 PMF六因子解对OA来源进行的识

别及分析详见第 2.2节. 

1.4  有机硝酸酯量化方法 

研究表明,SP-AMS 测得的硝酸盐信号中有部

分来自有机硝酸酯(NO3,org)
[18,27]

.本研究基于无机硝

酸盐和有机硝酸酯中 NO
+
和 NO2

+
离子碎片的比值

(NO
+
/NO2

+
)不同,估算 SP-AMS 采集数据中有机硝

酸酯浓度
[27]

,即 NOx比值法,计算公式如下: 

 4 3 2

2 4 3

ambient NH NO RNO

RONO NH NO ambient

( )(1 )

( )(1 )

p

p

R R R
x

R R R

− +

=

− +

 (1) 

式中:x 是有机硝酸酯在硝酸盐中的占比,Rambient、

RNH4NO3和 RpRONO2分别是观测期间、硝酸铵标定期

间和有机硝酸酯的 NO
+
/NO2

+
比值. 

取 JNUS点观测中 6次 IE标定的 NO
+
/NO2

+
平

均比值(1.32)作为 RNH4NO3.观测期间 Rambient(平均值

为 3.22)显著大于 RNH4NO3,表明观测期间测得的环境

大气中存在有机硝酸酯.由于大气环境中存在多种

有机硝酸酯,因此以往研究使用实验室模拟获得的

RpRONO2/RNH4NO3 范围(2.08~3.99)计算 NO3,org 浓度上

限和下限
[22]

,Day 等
[16]
通过统计并比对了大量 AMS

数据估算结果,认为 NOx 比值法可以合理估算有机

硝酸酯 ,.因此本研究使用 RNH4NO3/RpRONO2 文献值

2.75
[16]
进行计算. 

2  结果与讨论 

2.1  广州近郊大气气溶胶的化学特征 

观测期间颗粒物、相关污染物及气象参数的总

览图如图 1所示,本研究中借助 6项常规污染物中的

PM2.5、O3 和 NO2 浓度作为参考数据进行分析.由

PM2.5质量浓度与 SP-AMS测得的 PM1质量浓度对

比散点图(图 1g)可见,两者具有较好的相关性(r= 
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0.86),PM1占PM2.5质量浓度约72%,与以往本地区观

测结果一致
[43]

,同时,SP-AMS 测得的 PM1质量浓度

与 SMPS 测得的 PM1体积浓度显著相关(r=0.98),进

一步验证了 SP-AMS数据的准确性. 

由图 1 可见,观测期间 PM1 质量浓度在 1.10~ 

91.96µg/m
3
内波动,平均质量浓度为(15.90±12.28) 

µg/m
3
,有机气溶胶(OA)为观测期间的主导化学组分,

贡献了 PM1 的 57.8%,其次是硫酸盐 (13.8%)、

BC(13.2%)、硝酸盐(8.8%)、铵盐(5.7%),氯盐的占比

最小,仅占 PM1的 0.7%.观测期间多数时刻 PM1浓度

在 4~14µg/m
3
变化(图 1h),该数据段的数据占观测数

据的 54.4%,且硫酸盐在 PM1 中的平均占比显著高

于硝酸盐,分别为 18.5%和 4.7%.随着 PM1浓度增加,

硝酸盐占比逐渐增加,PM1 浓度在 52~58µg/m
3
时硝

酸盐的占比最大(平均占比为 20.1%),而硫酸盐的平

均占比仅 7.1%.BC 在 PM1 浓度低时贡献显著,随

PM1浓度升高 BC 贡献占比逐渐下降但仍高于 5%,

考虑到 JNUS点靠近兴业大道,受交通排放影响较大,

同时烹饪和生物质燃烧排放也对 BC 有所贡献,使

BC平均占比高于硝酸盐. 

 

图 1  观测期间颗粒物、相关污染物及气象参数的总览 

Fig.1  Overview of particulate matter, relevant pollutants, and meteorological parameters during the observation period 

(a-f)各参数时间序列,(g)PM1与 PM2.5相关关系,(h)PM1化学组分(左轴)及频度分布(右轴,白线)随 PM1浓度的变化,(i)PM1化学组分日变化,(j)PM1化学组

分质量粒径分布,(k)主要气象参数日变化 

观测期间温度呈现日间高夜间低的日变化特

征,平均温度为(25.03±3.68) ,℃ 相对湿度(RH)的日

变化趋势与温度相反,呈现日间低夜间高的日变化

趋势,平均 RH 为(67.93±24.17)%;风速的日变化也

呈现日间高于夜间的日变化趋势 ,平均风速为

(1.34±1.46) m/s,以偏北风为主.由于 PBLH数据时间

分辨率较低(3h),因此其日变化以点的形式表达 . 

PBLH的日变化趋势与温度相似, PBLH在 05:00最

低(318.64m),14:00 达到峰值(1367.55m),随后呈下降

趋势.与夜间相比,日间的温度较高、RH较低、风速

较快,同时 PBLH 较高,整体而言日间的气象条件有

利于污染物扩散. 

观测期间识别出一个高颗粒物浓度时段(2022

年 11 月 10 日 00:00~11 月 15 日 23:50)及一个高臭

氧浓度时段(2022 年 10 月 21 日 00:00~10 月 27 日

23:50).并选取 2 个清洁时段(11 月 3 日 00:00~11 月

4 日 23:50 和 11 月 23 日 00:00~11 月 24 日 23:50)

进行比较.高颗粒物浓度时段 PM1 平均质量浓度

[(40.69±14.18)µg/m
3
]显著高于清洁时段 [(4.72± 

2.64)µg/m
3
]和高臭氧浓度时段[(18.36±8.74)µg/m

3
],
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有机物为主导化学组分(55.6%).高颗粒物浓度时段

硝酸盐在 PM1 中的占比(16.0%)显著大于硫酸盐

(9.2%),而清洁时段和高臭氧浓度时段硝酸盐在PM1

的占比 (分别为 7.2%和 6.4%)显著小于硫酸盐

(12.7%和 13.1%).高臭氧浓度时段臭氧的日最大 8h

平均浓度(MDA8)在 170×10
-9

~235×10
-9

,显著高于清

洁时段(21×10
-9

~41×10
-9

)和高颗粒物浓度时段(113× 

10
-9

~180×10
-9

)以及国家二级标准.有机物在 PM1 中

的占比(61.3%)稍高于高颗粒物浓度时段(55.6%)和

清洁时段(59.2%).高颗粒物浓度时段和高臭氧浓度

时段对应的风速静稳 (分别为 (0.15±0.38)和

(0.58±0.83) m/s),显著小于清洁时段 (1.35±1.01) 

m/s,不利于污染物扩散.观测期间有机物日变化在

夜间(19:00~21:00)出现峰值,并且在中午 12:00 时和

早上08:00时也存在一个小峰(图1i),JNUS点受到四

周道路交通排放影响,在观测期间周边存在露天燃

烧,并且在夜间有小吃摊贩进行露天烹饪.有机物的

峰值时间段与用餐时间一致,推测受到交通和烹饪

排放影响,有机物来源的详细分析见 2.2 节.硫酸盐

的日变化波动较小,表明可能来自区域传输,与以往

研究结果类似
[44]

,而日间(09:00~18:00)观察到稍高

的硫酸盐浓度,说明兼或受日间光化学氧化反应影

响
[45]

.硝酸盐呈现日间低夜间高的变化趋势,夜间整

体浓度均较高(最高达 1.72μg/m
3
), 09:00 开始下降,

至 15:00 降至最低值(0.87μg/m
3
),在气象条件分析中

发现 15:00为 JNUS点温度和 PBLH 最高、RH 最低

的时间,表明硝酸盐浓度可能受气象条件影响,日间

易受热挥发、光解且受边界层高度抬升稀释,夜间低

温和高湿有利于生成硝酸盐
[46]
.同时,不排除相关化

学过程和边界层高度的影响
[47]

.铵盐的日变化整体

波动较小,由于铵盐与硝酸盐、硫酸盐和氯盐的相关

性较好(r 分别为 0.94,0.73 和 0.62),以往研究发现

SP- AMS 测得的无机盐均主要以铵盐的形式存在,

表明铵盐的日变化可能与硝酸盐、硫酸盐和氯盐的

中和反应相关.氯盐的日变化趋势与硝酸盐相似,均

为日间低夜间高,表明可能也受到气象条件的影响,

低温高湿有利于环境大气中气态氯化氢与氨气反

应生成氯化铵
[4,8]

,通过气粒分配进入颗粒相中.BC

的日变化在 19:00 达到浓度峰值,随后呈下降趋势,

在 14:00 降至浓度最低值,其日变化峰值与附近早晚

高峰机动车行驶时间相吻合,以往研究表明靠近交

通排放的采样点测得的 BC中约有 42.9%~57%来自

机动车排放
[48-50]

,因此,JNUS点 PM1中的BC主要受

附近机动车排放影响,同时受生物质燃烧和烹饪排

放的综合贡献. 

由各组分的质量粒径谱分布情况(图 1j)可见,有

机物的平均峰值粒径(Dva 约 420nm)明显小于无机

组分,同时,Dva在约 180nm 处存在一个小峰,表明有

机物不仅受到区域传输影响,还存在新鲜本地排放

的贡献.而硝酸盐、铵盐和氯盐的峰值粒径相同(Dva

均约 580nm),表明它们可能来自相同的源,且可能为

内混.硫酸盐平均峰值粒径呈现 400~580nm 的宽峰,

可能受到多种来源和过程共同作用.将污染物浓度

与相应的风速风向数据进行非参数回归,可用于定

位和量化局部空气污染源 ,即非参数风回归方法

(NWR
[51]

).使用该方法对 PM1 各个化学组分浓度进

行风分析(图 2)可见,低风速下有机物浓度主要受到

西南和西北风的影响,高风速时则主要受东北风的

影响.硫酸盐浓度分布较平均,暗示区域传输影响较

大.硝酸盐和氯盐分布情况相似,均在低风速下浓度

较高.BC分布与硫酸盐相似,暗示 BC不仅受本地一

次排放影响还受偏北方向污染传输影响. 

 

图 2  PM1各化学组分浓度分布的 NWR极坐标 

Fig.2  NWR polar plots of PM1 chemical components 

图 3进一步给出了不同时段 PM1主要化学组分

的日变化及粒径分布情况.清洁时段(图 3a)PM1中有

机物、硝酸盐和硫酸盐浓度呈夜间高日间低的变化

趋势,表明受气象条件影响
[52]

,同时,由于各组分浓度

呈锯齿状,表明对本地一次排放敏感.在高颗粒物浓
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度时段(图 3b),硫酸盐在下午 15:00 达到浓度峰值

(4.77μg/m
3
),并在下午保持较高浓度,表明可能受日间

光化学氧化反应影响,与北京秋季观测结果类似
[46]

.

硝酸盐夜间浓度高并且持续到早上 09:00 时左右,随

后迅速下降,晚上 19:00左右明显升高,与 RH夜间高

日间低的变化趋势一致,说明硝酸盐可能有夜间液相

反应生成,也可能受高 RH 影响气粒分配偏向颗粒

相 

[52]
.有机物和黑碳浓度变化趋势相似,均在 01:00开

始下降,至 13:00降至最低值,随后呈上升趋势.铵盐和

氯盐浓度变化趋势均呈现夜间高日间低,可能受气粒

分配影响
[4]

.在高臭氧浓度时段(图 3c),有机物和硫酸

盐均在日间呈现明显峰值,表明可能受日间光化学反

应影响显著.有机物和黑碳浓度在 18:00后明显抬升,

则可能受本地一次排放影响.由粒径分布图(图 3d-f)

可以看到,清洁时段有机物、硫酸盐和硝酸盐的峰值

粒径在 300~400nm,小于高颗粒物浓度时段(500~ 

600nm),表明较为新鲜,其中铵盐和氯盐浓度较低,无

明显峰值.高颗粒物浓度时段(图 3e)各物种峰值均出

现在大粒径段(约 580nm),类似于区域传输气溶胶的

老化特征
[53]

;有机物在 200nm 左右有一个不明显肩

峰,暗示了污染过程中的 SOA 生成.高臭氧浓度时段

(图 3f)无机组分峰值粒径均在约 420nm 处,其中硫酸

盐峰值显著,结合日变化特征,推测光化学氧化生成

对硫酸盐有较大贡献.有机物峰值粒径在约350nm处,

此外194nm处有肩峰,推测高大气氧化性促进了本地

SOA生成以及有机新粒子的长大. 

 

图 3  不同污染时段 PM1化学组分日变化及粒径分布 

Fig.3  Diurnal variation and particle size distribution of PM1 chemical components during different pollution periods 

2.2  有机颗粒物来源解析 

基于 PMF 方法,得到 JNUS点大气OA的 6 个来

源,其中识别出 4 个一次有机气溶胶(POA),包括烹饪

相关的 OA(COA)、机动车尾气相关的类烃 OA 

(HOA)、生物质燃烧 OA(BBOA)和含氮 OA(NOA);

以及 2 个 SOA,包括低氧化态含氧 OA(LO-OOA)和

高氧化态含氧OA(MO-OOA).图 4展示了 PMF解析

得到的各因子的质谱信息、化学组成、日变化及时

间序列,结合示踪物和文献报道中已识别来源的 OA

因子质谱进行比对分析(表1),可识别出各OA因子的

来源或主要过程.本研究中,COA和HOA质谱图均由

碳氢碎片离子(CxHy

+
)主导,在总碎片离子中的占比分

别为73.8%和73.4%.与HOA相比,由于餐饮使用的动

物油和食用油中含有丰富的亚油酸和油酸,COA 中

具有含氧碎片离子 C3H3O
+
和 C3H5O

+
的贡献,并且具

有较高的 m/z 55/57 比值,这一特征通常用于区分

COA和 HOA
[54]

,本研究中识别的 COA的 m/z 55/57

为 2.33,高于 HOA的 1.04.而且,COA和 HOA分别呈

现与以往研究中识别出的烹饪和机动车排放因

子 

[8,54-55]
相似的质谱图,相关性系数 r在 0.95~0.98,并

且均与示踪离子(即烹饪源典型示踪离子 C6H10O
+
及

机动车尾气示踪离子C4H9
+
等)具有很好的一致性(r在

0.88~0.95).COA 的日变化在中午和晚上有两个明显

的峰值,对应午饭和晚饭时间,且晚上的峰值显著高

于中午,可能是由于广东具有宵夜传统,且晚上站点

附近有露天餐饮小摊,与广州地区以往研究的发现一

致
[56]

.HOA 的日变化整体波动较小,表现为夜间高日

间低的特征,最高浓度出现在夜间,可能是由于夜间
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大气边界层高度降低和夜间柴油车等大排放量的车

辆集中行驶 

[6,56]
. 

BBOA 质谱中 C2H4O2
+
(m/z 60)和 C3H5O2

+
(m/z 

73)碎片离子的峰值显著,这两个碎片离子主要与生

物质燃烧释放的左旋葡聚糖有关
[10,14]

,同时,质谱中

CO2
+
信号较强,表明 BBOA具有高氧化性.BBOA与

受生物质燃烧强烈影响的环境 OA质谱
[57]
相似(r为

0.88),并且与 C2H4O2
+
和 C3H5O2

+
碎片离子具有很好

的一致性(r分别为 0.95和 0.90),表明站点附近存在

生物质燃烧源.BBOA 的含氧碎片离子(CxHyOz

+
)贡

献较高(53.2%),表明本研究的 BBOA 因子不仅来自

本地新鲜的生物质燃烧排放 ,还有老化现象 ,在

Kuang等
[5]
研究中也发现BBOA老化现象.BBOA日

变化中夜间峰值可能由生物质燃烧活动贡献
[7,56]

. 

NOA 质谱主要由含氮烷基碎片离子(CxHyNp

+
)

组成(44.1%),CH4N
+
碎片离子峰值显著,NOA 与有机

胺的特征离子CH4N
+
和C3H6N

+
有很好的相关性(r分

别为 1.00和 0.92),表明识别出的NOA可能与有机胺

相关.NOA 的 N/C 在 6 个因子中最高(0.271),高于以

往研究中的 NOA 的 N/C(0.053~ 0.078)
[12,58-60]

,但与

Liu 等
[48]
和 Bottenus 等

[61]
分别在中国广州城市点

和美国华盛顿被农村农业包围的小城市中心点识

别出的NOA的N/C相似(分别为 0.25和 0.26),且与

Liu等
[48]
识别的 NOA质谱相似(r=0.99).NOA的日

变化中位数整体波动较小,日变化平均值的较大波

动与时间序列中出现的极高值相关,表明 NOA 可

能主要来自本地排放 ,如下水道排放的有机胺气

体  

[62]
可能在清晨较高排放较低温度下进入颗粒相. 

 

图 4  有机气溶胶 PMF来源解析结果 

Fig.4  OA Source apportionment (PMF) 

(a)质谱,(b)基团组成,(c)日变化,(d)质量浓度(插图:平均占比),(e)OA中贡献时序 
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根据 LO-OOA和MO-OOA的特征质谱可见,

含氧组分 (CxHyOz

+
)对这两个因子的贡献分别为

52.3%和 54.6%,均超过一半 ,表明 LO-OOA 和

MO-OOA 具有高氧化性的特征.两者均包含显著

的羧酸碎片 CO2
+
(m/z 44)高峰,不同的是,LO-OOA

在 m/z 43 处(C2H3O
+
)的峰高于 MO-OOA,并且

CO2
+
与中度含氧离子 C2H3O

+
之比低于 MO-OOA,

进一步表明 MO-OOA 氧化性高于 LO-OOA.这两

个因子与以往研究如我国北京 Hu等
[8]
、美国帕萨

迪纳 Hayes 等
[63]
识别出的相应 OA 特征质谱具有

较高的相似性(r=0.92~0.99).此外,两因子的日变化

均出现下午峰,与气温及臭氧的日变化规律(图 1)

类似,暗示受日间光化学过程影响.LO-OOA 的日

变化在上午 11:00开始升高,至晚上 21:00开始下降,

表明 LO-OOA可能受到本地光化学氧化生成影响

和夜间二次生成共同贡献,并在夜间受边界层降低

影响有机物持续积累.MO-OOA 在日间浓度较高,

但整体平缓,同时与主要受远距离传输影响的硫酸

盐相关性较好(r=0.81),表明 MO-OOA可能受到长

距离传输的影响,颗粒物老化程度较高.同时,区域

传输的OA的二次氧化生成也可能对MO-OOA有

所贡献. 

表 1  OA因子与示踪物及参考质谱的相关性(r) 

Table 1  Correlation (r) of OA factors with tracers and reference mass spectra 

OA因子 COA HOA BBOA NOA LO-OOA MO-OOA 

C6H10O
+ 

0.95 

C3H7
+ 

0.91 

C2H4O2
+ 

0.95 

CH4N
+ 

1.00 

C2H3O
+ 

0.97 

SO4 

0.81 示踪物 

时间序列 C5H8O
+ 

0.88 

C4H9
+ 

0.94 

C3H5O2
+ 

0.90 

C3H6N
+ 

0.92 

C2H2O2
+ 

0.88 
\ 

COA 

(巴黎)[55] 

0.98 

HOA 

(巴塞罗那)[54] 

0.97 

受生物质燃烧强烈影

响的环境 OA 

(长岛)[57] 

0.88 

NOA 

(广州)[48] 

0.99 

LO-OOA 

(北京)[8] 

0.92 

MO-OOA 

(北京)[8] 

0.98 外部 

质谱 
COA 

(北京)[8] 

0.97 

HOA 

(巴黎)[55] 

0.95 

BBOA 

(巴塞罗那)[54] 

0.57 

NOA 

(圣彼得卡波非姆)[59]

0.60 

SV-OOA 

(帕萨迪纳)[63] 

0.99 

LV-OOA 

(帕萨迪纳)[63] 

0.99 

 

 

图 5  后向轨迹(72h)聚类分析 

Fig.5  Back-trajectory (72h) clusters analysis plot 

观测期间 SOA和 POA对总有机物贡献基本持

平 ,SOA 略高 (52.2%) 并以本地二次生成为主

(LO-OOA,28.3%),其次是区域传输的老化有机物

(MO-OOA,23.9%),一次排放源中烹饪源排放(COA)

贡献最高(17.3%),机动车尾气(HOA,15.4%)和生物

质燃烧(BBOA,12.4%))贡献略低、本地排放的含氮

有机物最低(NOA,2.7%).SOA 主导 OA 来源这一特

征与深圳及北京秋季观测的发现类似
[34,46]

.高颗粒

物浓度时段本地二次生成贡献的 SOA 显著增加

(35.8%),相对而言区域老化 SOA 的占比降低

(12.9%);高臭氧浓度时段 SOA 有所升高(59.8%),本

地二次生成贡献的 SOA显著增加(36.8%),长程传输

的老化有机物变化不大(MO-OOA,23.0%).此外,结

合后向轨迹方法聚类分析了观测期间的气团来向,

共得到四类气团,如图 5 所示,主要气团均来自东北

方向,气团组 2 相对传输距离最短,总 PM1 浓度最

高,PM1中硝酸盐(13%)和 OA中 LO-OOA(30.9%)、

HOA(19.7%)占比显著 ,表明本地生成及交通源对

PM1贡献重要;与此相对,气团组 3 和 4 传输距离较
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长,硫酸盐占比显著高于硝酸盐,OA中MO-OOA贡

献最大(30.7%和 29.7%),印证了MO-OOA主要源自

长距离传输的判断.气团组 1 传输距离也相对较长,

但先经过海洋上空,经广东东部沿海城市到达广州,

实际上受附近陆地污染影响较大,表现为较高的硝

酸盐贡献 (8%)和 OA 中较高的 LO-OOA 占比

(32.3%),不过 MO-OOA 占比(19.9%)仍高于气团组

2(15.4%). 

2.3  有机硝酸酯浓度变化特征及来源分析 

观测期间有机硝酸酯的硝酸基团即 NO3,org 平

均质量浓度为(0.75±0.85)µg/m
3
,与伍莉娜

[35]
使用同

样方法估算的鹤山乡村点秋季观测的 NO3,org 浓度

相似(0.68~1.08 µg/m
3
),但高于 Yu 等

[22]
使用 NOx比

值法估算的深圳城市站点秋季观测的 NO3,org 浓度

(0.21~0.33µg/m
3
).JNUS 秋季观测的 NO3,org 在总硝

酸盐中的占比(82.9%)显著高于深圳城市站点秋季

观测(16%~25%)和鹤山乡村站点秋季观测(16%~ 

26%),但与Zhou等
[15]
在美国乡村夏季观测的结果相

似(67%~95%),并且 Yu等
[22]
使用 NOx比值法估算的

深圳城市点夏季观测的 NO3,org/NO3 也较高(41%~ 

64%),以上观测结果表明 NO3,org对总硝酸盐贡献可

在较大范围内波动(16%~95%). 

pON 的相对分子质量在 200~300g/mol
[20]

,取中

位数(250g/mol)
[64]

基于 NO3,org估算 pON 质量浓度.

观测期间 pON浓度及 pON在 OA中的占比情况见

图 6,pON 平均浓度为(3.01±3.44)µg/m
3
,与广州城市

点和鹤山乡村点基于 PMF 方法估算的结果相似(分

别为2.25和2.62µg/m
3
)
[35]

,但本研究pON/OA (24.7%)

显著高于广州和鹤山(分别为 12%和 11%),与南京秋

季观测
[65]

估算结果相似(26%),表明不同环境条件下

pON 对 OA 的贡献具有显著差异,pON 是广州近郊

大气 OA 的重要组成部分.而且,pON 在 OA 中的占

比与 OA 浓度呈现微弱正相关(r=0.27),即随着有机

物浓度增加,pON贡献也有所增加;不同的是,随着总

硝酸盐浓度增加,有机硝酸酯(以硝酸基团 NO3,org计)

在总硝酸盐中的占比逐渐降低(图 6b),总硝酸盐为

0.3µg/m
3
时有机硝酸酯贡献近 100%,总硝酸盐为

0.9µg/m
3
时其贡献降为 71%,而总硝酸盐为 11µg/m

3

时其贡献仅 36%.这一趋势与以往多站点研究结果

一致
[16]

,且由于使用了不同 pON 生成的平均参考值

2.75 进行估算,可能出现部分时间点 NO3,org超过总

硝酸盐的情况,在 Day 等
[16]
的综合评估研究中也发

现了这一现象. 

有机硝酸酯可参与夜间氮化学过程
[22,60]

,并可

间接影响臭氧生成
[30]

,进而影响大气氧化性,因此将

夜间时段(20:00~次日 06:00)pON 与次日上午时段

(08:00~12:00)的大气氧化性指示剂 Ox(=O3+NO2)进

行比较 ,发现较好的正相关性(r=0.74,图 6c),虽然

pON 估算存在不确定性,这一相关性仍暗示了广州

近郊区域混合背景点夜间 pON 增长可能促进次日

大气氧化性.此外,pON 浓度随 RH 增大呈现增加态

势(图 6d),与华北平原冬季观测现象一致,表明 pON

生成可能与液相反应有关
[66]

,也可能是其气粒分配

受到湿度影响而偏向颗粒态.RH 高于 80%时,pON

增长不明显,可能高湿有利于大气中气态硝酸向颗

粒态分配,更多生成无机硝酸盐,且雨除过程中颗粒

物浓度迅速降低,使 pON 估算的不确定性增大. 

 

图 6  pON化学特征 

Fig.6  Chemical characteristics of pON 

(a)浓度及占比时序,(b) NO3,org/NO3随总硝酸盐的变化,(c)夜间 pON与次

日上午 Ox相关关系,(d)pON随 RH的变化 

由图 7可知, pON与 LO-OOA、HOA和 BBOA

呈现较好相关性,相关系数 r分别为 0.80,0.78和 0.63,

其中 pON与 LO-OOA的斜率高达 0.79,显著大于其

余因子(0.06~0.46).表明本研究中 pON 主要受本地

二次生成影响,同时一次排放也是重要来源.美国东

南部乡村点
[21]
和深圳城市点

[22]
也发现了 pON 和本

地生成 SOA(LO-OOA)的密切联系,不同的是这些

研究中 LO-OOA 主要来自夜间生成,但本研究中二

次生成包含了日间光化学生成和夜间生成的共同

贡献 .华北平原乡村冬季观测中则发现 pON 与

BBOA 相关性更好,说明 pON 主要来自生物质燃烧

排放
[67]

. 
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使用多元线性回归对 pON 进行来源估算,发

现使用 LO-OOA、HOA、BBOA、NOA及MO-OOA

作为示踪变量可最大程度地解释 pON来源(86.8%)

并分解出相应来源的贡献.如图 8所示,本观测中本

地二次生成是 pON 的主要来源(LO-OOA_pON),

平均贡献占比达 51.5%,其次是机动车一次排放

(HOA_pON),贡献 39.8%,二次过程对 pON 的重要

贡献与华北平原春夏秋季
[68]
和长三角地区秋季

[62]

观测中基于 PMF 方法得到的结果一致.不过华北

平原 pON的主要来源既有可能是区域传输老化过

程
[68]

,也有可能是本地液相生成
[66]
乃至生物质燃

烧
[67]

.上海市区观测研究认为在大气氧化性较强

的条件下,pON 以本地二次生成为主(62%)可能更

为准确
[62]

,与本观测所处大气条件类似,进一步支

撑了本地二次过程主导 pON 生成的结论.同时,一

次排放源对 pON的重要贡献(59%~67%)也在以往

研究中有所报道
[68]

,机动车排放贡献可高达

67.8%
[62]

.不过,本研究中生物质燃烧、本地有机氮

排放和区域传输对 pON 的平均贡献较低(1.8%~ 

3.8%),可能有所低估. 

 

图 7  pON与 OA因子的相关关系 

Fig.7  Correlations between pON and OA factors 

高颗粒物浓度时段 HOA_pON 和 LO-OOA_ 

pON 贡献都略高于全时段平均,表明颗粒物污染时

期交通排放和本地二次生成均是 pON 重要来源;高

臭氧浓度时段本地二次生成的 pON 明显高于其他

时段,达 60.8%,说明大气氧化性升高能促进 pON 氧

化生成.清洁时段机动车尾气对 pON 贡献接近高臭

氧浓度时段的 2 倍(62.0%),而 LO-OOA_pON 仅占

18.9%,NOA_pON 贡献明显高于其他时段(15.7%),

反映了一次排放主导 pON 浓度,同时该时段总 OA

和pON均处于极低水平,偶发峰值的NOA贡献凸显,

具有不确定性.因此,未来还需进一步量化研究和机

制探索,更加准确地评估不同来源对 pON 的贡献以

及其在大气化学过程中的重要作用. 

 

图 8  pON来源分析结果. 

Fig.8  Source analysis results ofpON 

(a)pON质量浓度时序,(b-e)分时段平均占比 

3  结论 

3.1  2022年秋季在广州近郊区域混合背景点的SP- 

AMS 观测显示,大气 PM1 平均质量浓度为(15.90± 

12.28)μg/m
3
,有机物[(9.19±7.36)μg/m

3
]为主导化学

组分(57.8%),其次是硫酸盐(13.8%)、BC(13.2%)和硝

酸盐(8.8%).除硫酸盐外主要组分日变化基本呈现夜

高日低特征.无机组分质量粒径谱以单峰为主,分布

在较大粒径范围(580nm),推测为内混状态;有机物峰

值在小粒径(420nm)并存在肩峰. 

3.2  基于 PMF 方法识别出 OA 的 6 个主要来源,

包括本地二次生成 (LO-OOA,28.3%)、长距离传输

老化(MO-OOA,23.9%)、烹饪源(COA, 17.3%)、机

动车尾气(HOA,15.4%)、生物质燃烧(BBOA,12.4%)

及本地排放的含氮有机物(NOA,2.7%).平均而言,二

次过程与一次排放的贡献相当,后向轨迹的聚类分

析也证实内陆远距离传输而来的气团中 MO-OOA

贡献显著(30%). 

3.3  观测期间环境大气中存在显著浓度的 pON,贡

献 OA 的 24.7%,其硝酸基团(NO3,org)贡献总硝酸盐

质量浓度的 82.9%,且其占比随着总硝酸盐浓度升

高而下降,突出了较低硝酸盐浓度下 NO3,org 的重要

性.pON生成可能与液相反应过程相关,夜间 pON增

加可促进次日大气氧化性升高.pON 主要来自本地
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二次生成(51.5%)及机动车排放(39.8%). 

3.4  相比于清洁时段中 PM1 主要受本地一次排放

及气象条件影响,高颗粒物浓度时段硝酸盐夜间浓

度高并持续至早晨,可能受夜间液相反应和/或高湿

度下气粒分配偏向颗粒相影响,主要组分峰值粒径

移至 580nm 呈现老化特征,OA 以 LO-OOA(35.8%)

和 HOA(19.5%)贡献为主.高臭氧浓度时段硫酸盐和

有机物均呈现明显中午峰,受日间光化学氧化作用

显著 ,主要组分峰值粒径偏小(380~400nm),OA 中

SOA贡献升至 59.8%(其中LO-OOA占 36.8%),pON

也主要源于本地二次氧化(60.8%);清洁时段 pON则

以机动车来源为主(62.0%). 
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