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摘要：为探究近年来郑州市冬季污染过程中细颗粒物（PM2.5）中非极性有机化合物的污染特征和主要来源变化，采集城市点位 2019—2022 年

连续 4 年的冬季 PM2.5 样品，利用气相色谱-质谱联用仪分析大气颗粒物中非极性有机化合物共计 49 种，其中包含 16 种多环芳烃（polycyclic 
aromatic hydrocarbons， PAHs）和 33 种正构烷烃（n-alkanes）. 进而筛选出 6 次典型污染事件，探究典型污染过程中 PAHs 和 n-alkanes 的污染特征

和来源 . 结果显示：2019—2022 年冬季采样期间 PM2.5浓度分别为（114.5 ± 53.5）、（93.0 ± 50.8）、（77.1 ± 45.1）和（100.4 ± 62.3） μg·m–3.PAHs 和 n-

alkanes 浓度分别为（76.9 ± 27.1）、（104.0 ± 16.5）、（45.6 ± 25.0）、（49.1 ± 13.1） ng·m–3 和（348.6 ± 97.9）、（270.3 ± 64.4）、（184.2 ± 93.0）、（190.2 ± 
48.2） ng·m–3. 典型污染过程中 PM2.5、PAHs 和 n-alkanes 的平均质量浓度分别为（122.9 ± 37.8） μg·m–3、（85.1 ± 29.0） ng·m–3 和（257.1 ± 82.3） 
ng·m–3，分别是清洁天的 2.8、1.6 和 1.3 倍 . 根据特征比值法发现在 2019—2022 年冬季污染过程中 PAHs 的主要贡献源从煤炭燃烧和生物质燃

烧向机动车排放源转变，n-alkanes 受生物源和人为源共同影响，且人为源影响更显著 .
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Abstract： This study aimed to explore the pollution characteristics and changes in the sources of non-polar organic compounds in PM2.5 during winter 
pollution episodes in Zhengzhou. PM2.5 samples were collected from urban sites over four consecutive winters from 2019 to 2022. A total of 49 non-polar 
organic compounds， including 16 polycyclic aromatic hydrocarbons （PAHs） and 33 n-alkanes， were analyzed using gas chromatography-mass 
spectrometry （GC-MS）. Six typical pollution events were identified to investigate the pollution characteristics and sources of PAHs and n-alkanes. The 
results indicated that the PM2.5 concentrations during the winter sampling periods from 2019 to 2022 were （114.5 ± 53.5）， （93.0 ± 50.8）， （77.1 ± 
45.1）， and （100.4 ± 62.3） μg·m–3， respectively. The concentrations of PAHs and n-alkanes were （76.9 ± 27.1）， （104.0 ± 16.5）， （45.6 ± 25.0）， 

（49.1 ± 13.1） ng·m–3 and （348.6 ± 97.9）， （270.3 ± 64.4）， （184.2 ± 93.0）， （190.2 ± 48.2） ng·m–3， respectively. The average mass concentrations of 
PM2.5， PAHs， and n-alkanes during the pollution process were （122.9 ± 37.8） μg·m–3， （85.1 ± 29.0） ng·m–3， and （257.1 ± 82.3） ng·m–3， 
respectively， which are 2.8， 1.6， and 1.3 times those of clean days， respectively. The diagnostic ratio method revealed that the sources of PAHs shifted 
from coal and biomass combustion to mobile source emissions during the 2019—2022 winter pollution episodes， while n-alkanes were influenced by 
both biogenic and anthropogenic sources， with the latter having a more significant impact.
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1　引言（Introduction）
随着工业化和城市化进程的加快，空气污染问题日益受到全球关注（Lane et al.， 2022； Zhang et al.， 

2022；Zhao et al.，2022；Yu et al.，2023）.《2024 年全球空气状况报告》显示，空气污染是目前导致死亡的第二大

风险因素，2021 年全球约有 810 万人死于空气污染（HEI， 2024）. 其中 PM2.5作为一种主要的空气污染物，可以

通过呼吸系统吸收进入人体，渗透到肺泡并到达血液中，进而诱发多种心血管、呼吸系统和神经系统疾病

（Rentschler et al.， 2023），对公众和环境健康造成深远影响（Bu et al.， 2021； Geng et al.， 2021； Liu et al.， 
2022； Cory-Slechta et al.， 2023； Qiu et al.， 2023）.

碳质气溶胶包含有机气溶胶（Organic aerosols， OA）和一种难降解的吸光组分元素碳（Elemental carbon， 
EC）或黑碳（Black carbon， BC）. 有机碳（Organic carbon， OC）通常可以被直接测量来表征气溶胶中有机物浓

度水平，其来源于不同的人为（燃烧排放）和自然（生物源排放）过程（Hama et al.， 2022）. 按生成途径可分为

一次有机碳（Primary organic carbon， POC）和二次有机碳（Secondary organic carbon， SOC）. 非极性有机化合物

（Non-Polar organic compounds， NPOCs）是大气中普遍存在的一类 POC，包括多环芳烃（PAHs）、正构烷烃（n-

alkanes）和藿烷等物质（张轲等， 2024）.
PAHs 和 n-alkanes 是 PM2.5 中重要的组分（Sun et al.， 2021），它们主要来自生物排放和人类活动，如化石

燃料燃烧、生物质燃烧和石油残渣等（Cao et al.， 2021）. 其中，PAHs 是一种普遍存在的环境污染物，主要是在

有机化合物（如煤、石油、汽油和木材）的不完全燃烧过程中形成的半挥发性有机物（Abdel-Shafy et al.， 
2016）. 虽然 PAHs 在 PM2.5 中占比较低，但其毒性强，可通过吸入、摄入和皮肤接触进入人体（Venkatraman et 
al.， 2024），因此美国环保署（the United State Environmental Protection Agency， US EPA）早在 1976 年就将 16
种 PAHs 列为优先控制物质 .n-Alkanes 是二次有机气溶胶的重要前体物（Aumont et al.， 2012； Zhao et al.， 
2014），在 OA 中占比较高，即便在偏远洁净区域，自然界中天然植物蜡排放的 n-alkanes 也对大气中的 OA 有

着重要贡献（张轲等， 2024）.
近年来，国内外学者对 PM2.5中的 PAHs 和 n-alkanes 已有较多研究 . 薛国艳等（2020）对长三角背景点的研

究发现，崇明岛夏季 PM2.5中的 PAHs 主要来源于化石燃料燃烧和生物质燃烧，n-alkanes 则是人为源和天然源

二者的共同贡献 . 孙港立等（2024）的研究表明淄博市 PM2.5中 PAHs 及其衍生物对成年男性和女性均存在一

定的潜在致癌风险 .Gao 等（2022）的研究发现中国香港郊区 PM2.5中 PAHs 和 n-alkanes 的浓度在秋冬季较高、

夏季最低 .Kang 等（2020）对韩国首尔 PM2.5 中 PAHs 和 n-alkanes 的含量及来源进行了报道，结果表明冬季煤

炭、生物质燃烧和汽车尾气是主要来源 .Ambade 等（2020）在印度贾姆谢德布尔市大气气溶胶的研究中发现，

PAHs 和 n-alkanes 的浓度水平随季节变化而变化 . 不难看出，目前的研究主要集中在污染特征、季节变化（周

志刚等， 2018）、源解析和健康风险评价（王浥铭等， 2022）等方面，而对于典型污染过程中 PAHs 和 n-alkanes
的研究较少 . 郑州市作为我国中部的典型城市之一，PM2.5污染严重，冬季通常以 PM2.5为主要污染物 . 本研究

基于郑州大学点位连续 4 年采集冬季的 PM2.5样品，利用气相色谱-质谱联用仪（GC-MS）定量分析 2019—2022
年冬季 PAHs 和 n-alkanes 的污染水平，根据特征比值法确定其可能的来源，并探究在霾污染过程中其污染特

征和变化规律，以期为郑州市大气污染防控提供有价值的参考 .
2　材料与方法（Materials and methods）
2.1　样品采集

本研究的采样点位于郑州市高新区科学大道 100 号郑州大学主校区协同创新中心四楼楼顶（113°54′E，

34°82′N），如图 1 所示，采样点距离地面高度约 13 m，仪器架设高度约为 1.5 m. 采样点紧邻西四环和科学大

道等城市主干道，连霍高速和绕城高速分别位于采样点以北 3 km 和以西 7 km 处，采样地点毗邻高架公路，

受交通尾气排放影响严重 .
研究使用的 PM2.5 颗粒物采样器是四通道采样器（TH-16A，武汉天虹，中国），采样器的泵速为 16.7 

L‧min–1. 其中特氟龙滤膜用于 PM2.5 质量浓度的分析，石英滤膜（Whatman QMA，Maidstone，英国）用于有机物

50



5 期 郭鹏等：郑州市冬季典型污染过程中大气 PM2.5中非极性有机化合物污染特征分析

的分析 . 在每次采样阶段前后检查流速，采样时间为每天从上午的 10：00 到次日上午 9：00，共 23 h. 在 2019、

2020、2021 和 2022 年冬季分别获得了 21、33、29 和 29 个样品，采样月份均集中在 12 月—1 月 . 此外，分别在每

个采样阶段的前期和结束时收集 2~3 个空白样品 .
特氟龙滤膜在采样前后均置于在 25 ℃和 50% 相对湿度的条件下平衡 48 h，再用精密电子天平称重；石

英膜包裹在铝箔中，在采样前，放在马弗炉中在 450 ℃条件下连续烘烤 4 h，之后在 25 ℃和 50% 相对湿度的

条件下平衡 48 h. 采样后在相同的条件下平衡后，用烘烤过的铝箔包裹后保存在–18 ℃冰箱内等待提取 .

2.2　样品分析

样品提取：取 3 张石英滤膜，用不锈钢剪刀剪碎置于底层垫有纤维素过滤膜的萃取池（34 mL）中，使用加

速溶剂萃取仪（BASE-26，北京宝德，中国）对有机组分进行萃取 . 萃取试剂为二氯甲烷和甲醇（体积比 3∶1）的

混合溶液， 萃取压力为 10 MPa， 温度为 100 ℃， 静态萃取 5 min， 循环 2 次 . 将萃取液和萃取瓶润洗 3 次后的

润洗液均转移至氮吹瓶中，使用全自动氮气浓缩仪（QZDJT-12S）浓缩至低于 1 mL，加入 10 μL 的内标混合溶

液，用二氯甲烷定容至 1 mL. 取 300~400 μL 样品到进样瓶中用于非极性有机组分的分析 .
样品分析：使用 GC-MS（Agilent 7890GC/7000MS， USA）完成对 49 种非极性化合物的定量，包括 16 种

PAHs 和 33 种 n-alkanes. 其中 PAHs 包含萘（Nap）、苊（Acy）、二氢苊（Ace）、芴（Flu）、菲（Phe）、蒽（Ant）、荧蒽

（Flt）、芘（Pyr）、苯并［a］蒽（BaA）、䓛（Chr）、苯并［b］荧蒽（BbF）、苯并［k］荧蒽（BkF）、苯并［a］芘（BaP）、茚并

［123cd］芘（IcdP）、二苯并［ah］蒽（DahA）和苯并［ghi］苝（BghiP）；n-alkanes 是碳数分布范围在 C8~C40 的 33 种

有机物 .
OC 和 EC 分析： OC/EC 碳气溶胶分析仪（Model 5L， Sunset Laboratory Inc.， 美国）采用热光反射法检测 .

截取 1.45 cm2的石英滤膜放入分析仪炉箱内，在氦气环境下，炉箱温度升高至 850 ℃，有机物和热解产物进入

二氧化锰氧化炉中在 870 ℃下被氧化为 CO2后吹出，随后被加热后的 Ni 催化剂转化为甲烷气体被检测到 . 随

后炉温降低至 550 ℃，在 He/O2环境下炉温再次升高至 870 ℃，元素碳进入氧化炉被氧化为有机碳，以有机碳

同样的方法被检测 .
2.3　质量控制与质量保证（QA/QC）

本研究测定的有机物都采用内标-标准曲线法对其进行定量分析，使用的混和标样和 15 种同位素内标

混 合 物 来 自 US EPA 实 验 室 网 络 系 统 中 的 威 斯 康 星 大 学 威 斯 康 星 州 卫 生 实 验 室（The Wisconsin State 

图1　采样点位的空间分布和周边环境（a. 河南省，b. 郑州市，c. 采样点）

Fig. 1　Spatial distribution of sampling sites and the surrounding environment
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Laboratory of Hygiene）. 通过七点法对有机物进行校准，校准曲线的可决系数（R2）均大于 0.99，回收率为 73%~
127%，单个有机物的检出限范围为 0.002~0.038 ng·μL–1.
2.4　数据分析方法

2.4.1　SOC估算　采用最小比值法估算 SOC，该方法是利用 EC 示踪法即基于 EC 化学性质十分稳定且与

SOC 的来源完全不同，由污染源排放后不会发生其他化学变化，因此 EC 常被作为一次排放源的指示物

（Gilardoni et al.， 2009； Huang et al.， 2010； Li et al.， 2015）. 计算方法分别见式（1）~（2）.
SOC =  OC – (OC/EC) min ×  EC (1)

POC =  OC – SOC (2)
式中，（OC/EC）min为不同冬季的 OC/EC 比值的最小值 .
2.4.2　正构烷烃来源估算　主峰碳（Carbon maximum number， Cmax）、碳优势指数（Carbon preference index， 
CPI）和植物蜡贡献率（Plant wax n-alkane ratio， WNA%）等参数可以作为指示 n-alkanes 来源的重要指标 .CPI
即同源系列的烷烃奇数碳浓度之和与偶数碳浓度之和的比值（Bray et al.， 1961）. 计算方法如公式（3）所示 .

CPI =  ∑C奇∑C偶

(3)
式中，∑C 奇为奇数碳 n-alkanes 的质量浓度加和，∑C 偶为偶数碳 n-alkanes 的质量浓度加和 .

植物蜡指数（The contribution of wax n-alkanes，WaxCn）指碳数为 n 的 n-alkanes 的植物蜡源部分的浓度估

算值，WaxCn是用奇数碳 n-alkanes 浓度减去相邻两个偶数碳 n-alkanes 浓度的平均值来计算的，所有 WaxCn的

质量浓度之和为植物蜡源正构烷烃（Plant wax n-alkanes，WNA）的总浓度 . 用 n-alkanes 的总浓度减去 WNA 即

为化石燃料源正构烷烃（Fossil fuel n-alkanes，FFNA）的总浓度 .WNA%和 FFNA%指来自于高等植物排放和

化石燃料排放的 n-alkanes 对于∑n-alkanes 的贡献率，用于评估颗粒物中 n-alkanes 的生物源和人为源的相对

贡 献（Kawamura et al.， 2003； Wang et al.， 2006）.FFNA% 和 WNA%的 和 被 认 为 是 1（Lyu et al.， 2019），当

WaxCn的值小于 0 时被认为贡献为 0.WaxCn和 WNA%的计算方法如公式（4）和公式（5）所示 .
WaxCn =  Cn – 0.5 ×  (Cn – 1 +  Cn +  1 ) (4)

WNA% =  ∑WaxCn∑Cn

 ×  100% (5)

3　结果与讨论（Results and discussion）
3.1　典型污染过程筛选

在采样期间，郑州市 2019—2022 年冬季 PM2.5 浓度大于国家《环境空气质量标准》（GB33095-2012）日均

二级标准限值（75 μg·m–3）的天数分别是 14、22、15
和 16 d，分别占总采样天数的 66.7%、66.7%、51.7%
和 55.2%，总超标率为 59.8%，在采样期间内，共观

测到 13 次较为明显的污染过程 . 根据我国空气质

量 等 级 划 分 标 准 ，本 研 究 将 2019、2020、2021 和

2022 年冬季的采样时间段里污染时间连续超过 3 d
的污染事件为标准，共筛选出 6 个典型污染过程

（Episode， EP），并分别定义为 EP1、EP2、EP3、EP4、

EP5 和 EP6，每个事件对应的时间如表 1 所示 .
PAHs 和 n-alkanes 随 PM2.5 变化的时间序列如图 2 和图 3 所示，郑州市 2019—2022 年冬季 PM2.5 平均浓度

分别为（114.5 ± 53.5）、（93.0 ± 50.8）、（77.1 ± 45.1）和（100.4 ± 62.3） μg·m–3，∑16PAHs 分别为（76.9 ± 27.1）、

（104.0 ± 16.5）、（45.6 ± 25.0）和（49.1 ± 13.1） ng·m–3，∑ n-alkanes 分 别 为（348.6 ± 97.9）、（270.3 ± 64.4）、

（184.2 ± 93.0）和（190.2 ± 48.2） ng·m–3.6 次污染过程中 PM2.5、∑16PAHs 和∑n-alkanes 的平均质量浓度分别

为（122.9 ± 37.8） μg·m–3、（85.1 ± 29.0） ng·m–3和（257.1 ± 82.3） ng·m–3，分别是清洁天的 2.8、1.6 和 1.3 倍 .

表1　2019—2022年冬季污染事件时段

Table 1　Time period of winter pollution events from 2019 to 2022
污染事件

EP1
EP2
EP3
EP4
EP5
EP6

时间

2020.1.8—2020.1.11
2020.12.19—2020.12.28

2021.1.2—2021.1.5
2021.1.13—2021.1.16
2021.12.31—2022.1.4
2022.12.25—2023.1.5

PM2.5浓度/（μg·m–3）
118.5 ± 7.6

117.3 ± 54.7
111.9 ± 27.8
135.3 ± 42.5
101.7 ± 28.9
152.4 ± 65.0

注：PM2.5浓度为污染过程中 PM2.5平均观测值 .
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图2　PM2.5和∑PAHs的时间序列

Fig. 2　Time series of concentrations of PM2.5 and ∑PAHs

图3　PM2.5和∑n-alkanes的时间序列

Fig. 3　Time series of concentrations of PM2.5 and ∑n-alkanes
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观测期间，郑州市冬季的 PM2.5污染水平在 2019—2021 年稳步下降，下降率分别为 18.9% 和 17.1%，但在

2022 年冬季出现反弹（30.2%）. 稳步下降主要得益于国家和郑州市严格的大气污染防控政策和治理措施，以

及疫情期间郑州市的经济活动显著减少，工业生产和交通运输活动大幅下降 .2022 年底，我国宣布新冠肺炎

防控转为“乙类乙管”，郑州市逐步解除了临时管控措施，恢复正常生产生活秩序 . 复工复产导致污染物排放

量增加，加上不利的气象条件，导致 PM2.5污染出现反弹 .∑16PAHs 在 PM2.5中的占比分别为 0.7、1.5、0.7 和 0.6 
ng·μg–1，污染天中∑16PAHs 浓度随着 PM2.5的水平升高而升高，∑16PAHs 和 PM2.5呈现出了一致的变化趋势 .
与浓度变化不同的是，在 2020—2022 年冬季中∑16PAHs 在 PM2.5 中的占比表现出下降趋势，表明 16 种优控

PAHs 在近几年控制效果较好 .
研究阶段内 POC、SOC 的浓度变化如图 4 所示 . 不难看出在 2019—2021 年 SOC/OC 的比值基本不变，

2020 年 SOC/PM2.5比值最高，这表明 2020 年冬季受到二次污染严重 . 污染过程中 POC 和 SOC 的浓度变化如图

5 所示，与清洁天相比，污染过程中 EP2、EP3 和 EP4 中 SOC/PM2.5 高于清洁天中的比值，其他 3 个污染过程都

低于清洁天，这进一步证明 2020 年冬季污染过程中 PM2.5更受二次污染物的影响 . 此外，6 次污染过程中 SOC/
OC 的比值分别为 47.2%、58.7%、58.1%、59.2%、38.1% 和 16.7%，表明郑州市 2019—2021 年冬季受二次污染

物影响严重 .

图4　2019—2022年冬季 POC、SOC、POC/PM2.5、SOC/PM2.5和SOC/OC的变化趋势

Fig. 4　Trends in POC， SOC， POC/PM2.5， SOC/PM2.5， and SOC/OC from 2019 to 2022 during winter

图5　6次污染过程中POC和SOC的浓度变化

Fig. 5　Concentration changes of POC and SOC during six pollution episodes
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3.2　多环芳烃

图 6 是 6 次污染过程中 PAHs 各单体的浓度分

布，EP1~EP6 中苯并［b］荧蒽的浓度都是最高的，范

围为：13.0~16.4 ng·m–3，最高的浓度出现在 EP2 中 .
次高单体有所不同，EP1、EP2、EP4 和 EP5 中为䓛，

EP3 为芘，EP6 中为苯并［a］蒽 . 单体 PAH 的浓度呈

现出多峰分布的现象，萘、苊、二氢苊和芴这些低分

子量的 PAHs 浓度较低，中、高等分子量的 PAHs 在 6
次污染过程中表现出不同的高浓度水平，浓度较高

是苯并［b］荧蒽、䓛、苯并［a］蒽等 . 而蒽是燃煤电厂

和焦化厂排放的良好指标，苯并［b］荧蒽的来源有

多 种 ，因 此 污 染 过 程 中 PAHs 的 来 源 影 响 因 素 更

复杂 .
为了研究 PAHs 来源的变化，本研究使用分子

诊断比率进行初步估算，结果显示在图 7 中 . 使用

Flt/（Flt+Pyr）和 IcdP/（IcdP+BghiP）的值用于识别由

固 体 燃 料 燃 烧 和 车 辆 排 放 引 起 的 PAHs 排 放

（Kavouras et al.，2001；Yunker et al.，2002；Ravindra 
et al.，2008）. 图 7 为郑州市冬季 4 个年份的 Flt/（Flt+
Pyr）和 IcdP/（IcdP+BghiP）的值分布，Flt/（Flt+Pyr）比

值小于 0.4 主要来源于石油，大于 0.5 则是煤炭或生

物质燃烧，而在 0.4 和 0.5 之间可能代表液态化石燃

料（车辆和原油）燃烧 .IcdP/（IcdP+BghiP）小于 0.2 时

可能来自于成岩过程排放，大于 0.5 时主要来自于

煤炭或生物质燃烧排放（Yunker et al.， 2002； Fang 
et al.， 2004； Katsoyiannis et al.， 2011）.

结 果 表 明 ，Flt/（Flt+Pyr）的 值 一 直 较 为 稳 定 ，

2019—2020 年 IcdP/（IcdP+BghiP）比较稳定，表明煤

炭燃烧和生物质燃烧是其主要的排放源 . 而 2021—

2022 年 IcdP/（IcdP+BghiP）的 比 值 出 现 明 显 下 降 ，  
机动车排放源逐渐成为主导贡献源 .

不同污染过程中的 Flt/（Flt+Pyr）和 IcdP/（IcdP+
BghiP）比值范围及均值如表 2 所示，Flt/（Flt+Pyr）的

值在 EP1~EP4 中水平相当，没有明显变化，这表明

郑州市冬季污染过程中煤炭和生物质燃烧一直是

主要污染源 .IcdP/（IcdP+BghiP）的比值在 EP1~EP4
中保持稳定水平，大于 0.6，在 EP5 和 EP6 中降低，

IcdP/（IcdP+BghiP）比值小于 0.6 的占比为 100%. 因

此结果表明，郑州市冬季污染过程中 PAHs 的来源

从固体燃料燃烧源到机动车排放源的转变 . 近年来

我国大力推行用清洁能源替代煤炭锅炉、禁止秸秆露天燃烧等，固定燃烧源的排放得到显著改善；同时郑州

作为特大城市之一，机动车保有量持续升高，PAHs 的特征比值变化与这些措施的实施呈现出较好的一致性 .
此外，PAHs 具有较强的“三致”效应（蒲彦利等， 2016），PAHs 毒性当量因子（Toxic Equivalent Factor，

图6　6次污染过程中PAHs各单体浓度分布特征

Fig. 6　Characteristics of individual PAHs concentration distribution 
during six pollution episodes

图7　6次污染过程中Flt/（Flt+Pyr）和 IcdP/（IcdP+BghiP）的比值

Fig. 7　Ratios of Flt/（Flt+Pyr） and IcdP/（IcdP+BghiP） during six 
pollution episodes
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TEQ）用于表征 PAHs 类化合物的健康风险（Nisbet et al.， 1992； 刘晓迪等， 2019）. 为了计算多种 PAHs 的健康

风险，在此引入 Yassaa 等（2001）提出根据每个 PAH 单体的苯并［a］芘当量因子评估其致癌风险 . 根据测得的

PAH 单体浓度计算了不同污染过程的毒性当量浓度，因此基于 16 种 PAHs 的总浓度进行等效毒性因子计算

（安玉琴等， 2018）.

结果显示，2019—2022 年冬季 TEQ 值分别为 10.1、13.6、7.3 和 6.7 ng·m–3，变化趋势和 PAHs 在 PM2.5 中的

占比相同 .6 次污染过程中 PAHs 的 TEQ 值的范围是 5.3~21.1 ng·m–3，均值为（11.3 ± 3.8） ng·m–3. 与国内其他

城市相比，郑州冬季的 TEQ 值低于太原（28.6 ng·m–3）、乌鲁木齐（19.3 ng·m–3）等北方重污染城市（李晓等， 
2021），高于西安（3.4 ng·m–3）、昆明（2.9~6.3 ng·m–3），与北京（6.5~17.2 ng·m–3）相当 . 表明郑州市重污染过程

中 PAHs 对人体健康存在潜在危害 . 此外郑州市冬季清洁天中的 TEQ 均值为 7.4 ng·m–3，仍处于高水平，因此

仍需继续加强对于冬季 PAHs 尤其是高毒性 PAHs 物种排放的控制 .
3.3　正构烷烃

2019—2022 年 冬 季 ∑ n-alkanes 的 浓 度 均 值 分 别 是（348.6 ± 97.9）、（270.3 ± 64.4）、（184.2 ± 93.0）和

（190.2 ± 48.2） ng·m–3.EP1～EP6中∑n-alkanes浓度分布范围为115.8~496.4 ng·m–3，均值为（257.1 ± 82.3） ng·m–3，是

清洁天（（193.6 ± 76.0 ） ng·m–3）的 1.3 倍 . 6 次污染过程中的平均浓度最高的单体为 C25，浓度是（30.1 ± 21.1） 
ng·m–3，占∑n-alkanes浓度的11.5%.次高单体为C29，浓度是（23.5 ± 16.7） ng·m–3，占比为8.7%.在清洁天，最高单

体为C25，浓度是（14.8 ± 11.7） ng·m–3，占比略低于污染天（10.5%）. 值得注意的是，清洁天中的次高单体为 C27，
浓度为（20.1 ± 10.7） ng·m–3. 这表明 C29 可能是引起污染天∑n-alkanes 浓度升高的原因之一， C29 主要来自于

润滑油（Hostettler et al.， 2002）和植物碎屑（Rogge et al.， 1991），也有研究表明 C29是由道路灰尘、表面沉积的

植物垃圾和车辆或工业排放的混合物产生的（Yadav et al.， 2013）. 郑州市冬季 PM2.5 中的∑n-alkanes 浓度较

于清洁天污染水平较高， 但与清洁天的差值逐渐减小 . 特别是在 EP5 中， 污染天（（177.6 ± 35.4） ng·m–3）的

∑n-alkanes 浓度要低于清洁天 .n-Alkanes 在 2021 年冬季 PM2.5 中的浓度相对较低， 对 PM2.5 质量的直接贡献

有限，但由于 n-alkanes 类物质在污染形成过程中会与其他化合物协同作用，对 PM2.5的二次生成和转化有潜

在影响 .
图 8 为 6 次污染过程中 n-alkanes 各单体的浓度分布 .EP1~EP3 中贡献最高的单体 C25，平均浓度分别为

（49.3 ± 9.5）、（39.2 ± 27.2）和（57.1 ± 16.0） ng·m–3，在 EP1 和 EP2 中占比均超过 10%，EP3 中占比超过 20%.C29
是 EP4 和 EP5 中占比最高的单体，平均浓度分别达到了（26.3 ± 24.2）和（17.5 ± 4.3） ng·m–3，EP6 中 C27是最高

单体，平均浓度达到（20.5 ± 7.9） ng·m–3. 研究表明汽油燃烧会产生 C20~C27（Schauer et al.， 1999； Schauer et 
al.， 2002）. 在清洁天中，C25占∑n-alkanes 浓度的 10.5%，低于污染天中的占比 . 图 8 表明 C25、C27、C29是污染过

程中占比较高的单体，前文提及 C29主要来自于高等植物蜡排放和生物质燃烧过程，因此推断郑州市冬季污

染过程中 n-alkanes 的主要来源有机动车排放、生物质燃烧和植物蜡排放 .
n-Alkanes 同系物按碳链长度可以分为低分子量（Low Molecular Weight， LMW）（含碳数小于 25） n-

alkanes 和高分子量（High Molecular Weight， HMW）（含碳数大于等于 25） n-alkanes. LMW n-alkanes 主要来自

于化石燃料的排放（Simoneit et al.， 2004； Kang et al.， 2016），HMW n-alkanes 主要来自于生物质燃烧和高等

植物蜡的排放（Kawamura et al.， 2003； Simoneit et al.， 2004），且表现出显著的奇数碳烷烃的优势 .

表2　6次污染过程中PAHs诊断比值分布和均值

Table 2　Distribution and average values of PAHs diagnostic ratios during six pollution episodes
污染过程

EP1

EP2

EP3

统计值

范围

平均值

范围

平均值

范围

平均值

Flt/（Flt+Pyr）
0.4 ~ 0.5
0.5 ± 0.1
0.4 ~ 0.6
0.5 ± 0.1
0.4 ~ 0.6
0.5 ± 0.1

IcdP/（IcdP+BghiP）

0.5 ~ 0.6
0.6 ± 0.04
0.3 ~ 0.7
0.6 ± 0.1
0.5 ~ 0.7
0.6 ± 0.1

污染过程

EP4

EP5

EP6

统计值

范围

平均值

范围

平均值

范围

平均值

Flt/（Flt+Pyr）
0.4 ~ 0.6
0.5 ± 0.1
0.7 ~ 0.9
0.8 ± 0.1
0.8 ~ 0.9

0.8 ± 0.04

IcdP/（IcdP+BghiP）

0.4 ~ 0.7
0.6 ± 0.02
0.1 ~ 0.3
0.2 ± 0.1
0.1 ~ 0.3
0.2 ± 0.1
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图 9 为 6 次污染过程中 n-alkanes 的分子组成分布，EP1~EP6 中 LMW n-alkanes 在∑n-alkanes 中的占比分

别为 27.7%、24.9%、25.9%、31.4%、41.2% 和 40.6%，HMW n-alkanes 在∑n-alkanes 中的占比分别为 72，3%、

75.1%、74.1%、68.6%、58.8% 和 59.4%. 6 次的污染过程中 LMW n-alkanes 的占比都低于 HMW n-alkanes. 需要

指出的是，LMW n-alkanes 的占比在 2019—2022 年冬季呈现上升趋势，EP5 和 EP6 中 LMW/HMW n-alkanes 表

明了人为源对这两次污染过程中 n-alkanes 有较高的贡献 .
通过 CPI 值也可以初步判断 n-alkanes 的不同来源，大多数研究表明燃煤源和机动车排放源（CPI ≈ 1）以

及植物排放源（CPI > 5）是 n-alkanes 的主要来源（Kawamura et al.， 2003）. 本研究中 CPI 用于指代总烷烃的碳

优势指数，该值越接近 1 说明受机动车源越大，CPI1 和 CPI2 分别指代 LMW n-alkanes 和 HMW n-alkanes 的碳

优势指数 .WNA%可以粗略的估计来自于高等植物蜡的生物源 n-alkanes 的贡献占比，该参数假定高碳数的

奇数碳 n-alkanes 只有高等植物蜡排放，WNA%的值越大，表明生物源对 n-alkanes 的贡献越高（Wang et al.， 
2005）. 在本研究中，选取 C27、C29、C31、C33作为植物排放代表物种计算 WaxCn.6 次污染过程中的各源参数如表

3 所示 .

图8　6次污染过程中n-alkane各单体浓度分布特征

Fig. 8　Characteristics of individual n-alkane concentration distribution during six pollution episodes

表3　EP1~EP6中CPI、CPI1、CPI2、WNA和FFNA值

Table 3　Values of CPI， CPI1， CPI2， WNA， and FFNA in EP1 to EP6
污染过程

EP1
EP2
EP3

CPI
1.2
1.3
1.4

CPI1
1.4
1.4
1.6

CPI2
1.1
1.3
1.3

WNA
37.3%
36.4%
46.3%

FFNA
62.7%
63.6%
53.7%

污染过程

EP4
EP5
EP6

CPI
1

1.3
1.4

CPI1
0.7
1.3
1.6

CPI2
1.2
1.2
1.3

WNA
36.6%
42.9%
45.9%

FFNA
63.4%
57.1%
54.1%
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本研究中 6 次污染过程的 CPI 值范围为 0.8~2.0，均值为 1.3 ± 0.3，略低于清洁天中的 CPI 值 1.4 ± 0.3. 
CPI1 值范围为 0.6~2.2，均值为 1.4 ± 0.4，CPI2 值范围为 0.9~2.4，均值为 1.3 ± 0.3，表明郑州市冬季污染过程

中 n-alkanes 受人为源和生物源共同影响 . 污染过程中 CPI1 和 CPI2 的值均接近 1 远小于 5，没有表现出明显

的变化趋势，因此推断六次污染过程中 LMW n-alkanes 和 HMW n-alkanes 受生物源和人为源共同影响，且人

为源影响更显著 .
WNA 和 FFNA 的结果表明 EP1~EP6 中均是人为源贡献更高 . 与其他污染过程相比，EP5 和 EP6 中 WNA

整体高于 2021 年以前 . 即使是在清洁天，化石燃料燃烧（53.9%）的贡献仍要高于植物源（46.1%）的贡献，而

污染天这种差异性更加明显 .
4　结论（Conclusions）

1） 郑州市 2019—2022 年冬季 PM2.5 浓度分别为（114.5 ± 53.5）、（93.0 ± 50.8）、（77.1 ± 45.1）和（100.4 ± 
62.3） μg·m–3. ∑ 16PAHs 分 别 为（76.9 ± 27.1）、（104.0 ± 16.5）、（45.6 ± 25.0）和（49.1 ± 13.1） ng·m–3，∑ n-

alkanes 分别为（348.6 ± 97.9）、（270.3 ± 64.4）、（184.2 ± 93.0）和（190.2 ± 48.2） ng·m–3.
2） 6 次污染过程中 PM2.5，∑16PAHs 和∑n-alkanes 的平均质量浓度分别为（122.9 ± 37.8） μg·m–3，（85.1 ± 

29.0）和（257.1 ± 82.3） ng·m–3，分别是清洁天的 2.8、1.6 和 1.3 倍 .
3） 分子诊断比值的结果表明郑州市冬季 PAHs 在污染过程中的贡献源从煤炭燃烧和生物质燃烧主导转

向机动车排放主导 .
4） 6 次污染过程中 HMW n-alkanes 的占比均高于 LMW n-alkanes.Cmax、CPI 和 WaxCn的结果表明郑州市冬

季的 n-alkanes 受人为源和生物源共同影响，且由人为源主导 .

图9　6次污染过程中n-alkanes分子组成分布特征

Fig. 9　Characteristics of n-alkanes molecular composition distribution in six pollution episodes
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