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摘　要　取代多环芳烃（substituted polycyclic aromatic hydrocarbons，SPAHs）是一类重要的多环芳烃衍

生物，一般来自人类活动的直接排放以及多环芳烃的环境转化，因具有生物毒性作用而愈加受到关注.
作为高风险新型污染物，SPAHs环境暴露引起的潜在健康危害不容忽视. 掌握 SPAHs的检测方法以及在

不同环境中的赋存现状，将为进一步开展该类化合物的全面环境监测和人体暴露风险评估提供重要依

据. 本文基于国内外研究报道，总结了氧化多环芳烃、硝基多环芳烃、氯代多环芳烃以及溴代多环芳烃

四类 SPAHs在不同基质中的前处理方法以及分析方法，讨论了其在多种环境、生物、食物中的赋存水

平和分布特征，并基于研究现状对其未来的研究趋势进行了展望.
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Abstract　 Substituted  polycyclic  aromatic  hydrocarbons  (SPAHs)  are  an  important  class  of
polycyclic  aromatic  hydrocarbons  (PAHs)  derivatives,  which  are  generally  derived  from  direct
emissions  from  human  activities  and  environmental  transformation  of  PAHs.  SPAHs  are  of
increasing concern due to their biotoxicity, and the potential health hazards caused by environmental
exposure to them should not be ignored. Understanding the detection methods and the environmental
distribution  of  SPAHs  will  support  comprehensive  environmental  monitoring,  and  the  risk
assessment  of  human  exposure  to  these  compounds.  Based  on  domestic  and  international  research
reports, we have here summarized the pretreatment methods and analytical methods of four types of
SPAHs,  including  oxygenated  PAHs,  nitrated  PAHs,  chlorinated  PAHs,  and  brominated  PAHs,  in
different  matrices,  discussed  their  distribution  characteristics  in  different  environments,  organisms,
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and foods, and provided an outlook on the future research trends given the current research status.
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环境中普遍检出的多环芳烃（polycyclic aromatic hydrocarbons, PAHs），一方面来自生物排放和火山

活动等自然过程，另一方面来自燃烧和工业排放等人为活动 [1]. 美国环境保护署（ the United States
Environmental Protection Agency, U.S. EPA）在 20世纪 70年代公布了 16种优先控制 PAHs[2]，引起了全

球范围内的广泛关注和深入研究. 在 PAHs产生过程中及其进入环境后，可进一步生成多环芳烃衍生

物，如取代多环芳烃（substituted polycyclic aromatic hydrocarbons, SPAHs）、多环芳烃代谢产物、以及转

化降解产物. 其中，SPAHs是多环芳烃衍生物的重要类别，通常指多环芳烃分子结构中苯环上的氢原

子或碳原子被其它原子或基团取代后的化合物. 根据取代基团的不同，常见的 SPAHs包括氧化多环芳

烃 （ oxygenated  polycyclic  aromatic  hydrocarbons,  OPAHs） 、硝基多环芳烃 （ nitrated  polycyclic  aromatic
hydrocarbons, NPAHs）、氯代多环芳烃（chlorinated polycyclic aromatic hydrocarbons, Cl-PAHs）、溴代多

环芳烃（brominated polycyclic aromatic hydrocarbons, Br-PAHs）等（图 1为部分化合物的分子结构式）.
 
 

图 1    部分取代多环芳烃的化学结构式

Fig.1    Chemical structures of some substituted polycyclic aromatic hydrocarbons 

 

目前，已在多种环境介质及食物链中检出 SPAHs，有些环境中 SPAHs的分布水平比 PAHs更高.
SPAHs不仅广泛分布在水、大气、土壤、沉积物介质中，Minero等 [3] 在南极大气颗粒物中首次检出

NPAHs，证明了 SPAHs在全球范围的分布 . 此外，SPAHs具有一定的环境持久性，如三环及以上的

Cl-PAHs在环境中非常稳定，具有持久性有机污染物多氯联苯和二恶英类似的环境行为[4]. 一项关于污

水处理厂中多环芳烃及其衍生物的研究表明，在采集的所有进水和污泥样品中，13种 SPAHs总浓度

均显著高于 16种优控 PAHs总浓度[5]. 目前关于 SPAHs在食物链中检出的研究报道，多集中在水生生

物，包括软体动物和鱼类的肌肉及内脏等[6 − 7]. 在加拿大一个油砂开采区域附近针对植物和动物类食品

的分析结果表明，49种 SPAHs比 16种优控 PAHs的检出浓度更高，是当地食物中多环芳烃污染的主

要成分，占比范围为 63%—95%，而 16种优控 PAHs的占比为 4%—36%[8]，说明 SPAHs可对食物造成

污染.
环境和食物中的 SPAHs，可通过呼吸、饮食、皮肤接触等多种途径暴露于人体 . 研究表明，

SPAHs具有与 PAHs相当或比 PAHs更强的生物毒性效应. 目前已证实 SPAHs可造成 DNA损伤，影响

生殖发育，且具有致癌、致畸、致突变的“三致”毒性 [9]. 有研究将 10种 HPAHs、27种 NPAHs以及
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38种 OPAHs，在斑马鱼胚胎受精后 6—120 h进行暴露，并对 22个发育终点进行评估，结果表明，三类

取代多环芳烃中均有能够引起胚胎发育毒性的物质，NPAHs和 OPAHs对斑马鱼胚胎发育的毒性影响

相对更强 [10 − 11]. 以 T. obscurus 鱼类为生物模型开展的毒性研究表明，在同样暴露剂量下，氧化多环芳

烃 9,10-phenanthrenequione与其母体多环芳烃 phenanthrene均能引起鱼肝脏损伤以及氧化应激效应，但

氧化多环芳烃引起的损伤和效应更强 [12]. 以 Oryzias  melastigma 海洋鱼类为模型，发现多环芳烃

phenanthrene及其对应的烷基取代多环芳烃 retene都能引起胚胎发育畸形，两种化合物引起毒性的原

因存在差异，但烷基取代多环芳烃的毒性强于其母体多环芳烃[13]. 综上，具有生物毒性作用的 SPAHs，
其暴露于人体后引起的健康风险不容忽视.

相较于多环芳烃化合物，针对其衍生物取代多环芳烃的环境分布、毒性作用、健康风险评估等的

研究仍然有限. 当评估多环芳烃类物质的健康风险并开展相关污染控制时，若仅考虑多环芳烃母体化

合物，忽略环境中广泛分布且具有毒性作用的 SPAHs，将造成多环芳烃类污染物的环境健康风险的低

估和污染预防控制不足. SPAHs的种类复杂、分析方法多样、易受环境基质干扰，选择合适的样品前处

理和分析方法有利于提高检测效率，将促进统一 SPAHs的分析标准，并在未来将其纳入常规污染监

管. 掌握 SPAHs的环境分布现状，能够为污染治理过程中需重点关注的环境提供线索，同时有助于进

一步开展相关暴露场景的生物毒性效应研究，指导选择环境相关水平的暴露剂量，模拟真实环境暴露，

从而准确评估 SPAHs的实际健康风险 . 综上，本文针对 SPAHs，选择其中四类常见化合物（包括

OPAHs、NPAHs、Cl-PAHs以及 Br-PAHs），对其环境样品前处理和分析方法进行综述，总结其在不同

介质中的分布水平，并对未来的研究趋势进行展望，以期为开展 SPAHs的环境分析和基于真实环境的

毒理学研究提供依据. 

1    样品前处理方法（Pretreatment method）

环境样品前处理的主要目的，是为了富集浓缩被测组分，同时尽量减少或消除样品基质的干扰，并

将被测组分转移到易于检测的介质中. 选择合适的样品前处理方法对于提高分析的灵敏度、准确性和

可靠性至关重要[14]. 前处理方法一般包括提取和净化两个部分，二者可同时或分步进行. 在进行样品提

取和净化之前，有些类型的环境样品还需要经过简单的制备过程. 例如，水体等液体样品一般需要预先

过滤，去除其中的大颗粒物和杂质，而土壤、沉积物、生物、大气颗粒物等固体样品，通常需要经过冷

冻干燥脱水并经过研磨成为均质样品后，再继续进行前处理. 对于某些待测组分的提取，还需要调节

pH值等操作 . 对于不同类型化合物选择前处理方法时，通常需要考虑其理化性质特征 . 例如，

NPAHs类化合物随分子量和硝基官能团数量增加，其蒸气压和水溶性降低；OPAHs显示出比 PAHs更
高的极性和水溶性；Cl/Br-PAHs在结构上与二恶英相似，具有类似的物理化学特性[15 − 17]. 对于 OPAHs、
NPAHs、Cl-PAHs以及 Br-PAHs这四类取代多环芳烃，虽然在分子结构上因取代基不同而存在差异，

其相似的疏水性和脂溶性使得可以通过同一套前处理方法对不同类型的化合物进行同时提取. 针对

SPAHs，常见的前处理方法有液液萃取（liquid-liquid extraction, LLE）、固相萃取（solid-phase extraction,
SPE）、索氏萃取（Soxhlet extraction, SE）、加压溶剂萃取（accelerated solvent extraction, ASE）、凝胶渗透

色谱（gel permeation chromatography, GPC）等. SPAHs的前处理方法总结见表 1. 

1.1    提取方法 

1.1.1    水样

液液萃取（liquid-liquid extraction, LLE）是提取水样中 SPAHs的常用方法，其利用目标提取物在水

相和有机相溶剂中溶解度不同而达到提取的目的. Zhu等[27] 通过优化 LLE方法，分别使用己烷∶二氯

甲烷（体积比 1∶1）的混合溶液以及己烷作为萃取溶剂，提取了地下水中 8种 OPAHs、4种 Cl-PAHs和
4种 NPAHs，其回收率为 54.3%—115.1%，相对标准偏差（relative standard deviation, RSD）小于 17.9%，

并将该方法应用于华东地区 64个地下水样品的筛查研究. 基于 LLE的原理，逐渐发展出分散液液微

萃取（dispersive liquid-liquid microextraction, DLLME）技术. DLLME采用微量的与水不相溶的有机溶剂

作为分散剂，加入到水样中进行混合，形成的微小液滴，将样品中的 SPAHs从水相中转移到有机溶液

中，实现提取.
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在使用 DLLME方法处理样品过程中，可能出现乳液状液体，从而影响萃取效果，因此，在

DLLME的基础上，使用去乳化剂将乳液状分散成微小液滴，从而发展出溶剂去乳化分散液液萃取

（solvent de-emulsification dispersive liquid-liquid microextraction, SD-DLLME）技术 . Guiñez等 [22] 通过使

用 SD-DLLME技术，对水样中的 NPAHs和 OPAHs进行提取，每个样品使用 750 µL丙酮作为分散溶

剂和 500 µL二氯甲烷作为萃取溶剂，混合分散提取后，再向样品中加入 1 mL甲醇作为脱乳化剂分解

乳液，促进两相分离，获得提取 SPAHs的二氯甲烷萃取溶液，该前处理方法的回收率在 95.1%到

98.5%之间. 比较而言，LLE对有机溶剂的使用量较大，通常具有较好的稳定性. DLLME的有机溶剂使

用量小，更为经济环保，微小的液滴能够提供更大的比表面积，有利于提高目标物质的提取效率，但通

常适用于低浓度物质的提取及富集.
固相萃取（solid-phase extraction, SPE）技术因其操作便捷、提取效率高、适用范围广等优点，在环

境样品前处理过程中，得到广泛应用. 尤其在水样的前处理中，SPE处理技术可兼具化合物提取和样品

净化的功能，简化样品前处理流程，节省人力和时间. 用于 SPAHs分离富集的 SPE技术主要基于固相

材料对目标物质的选择性吸附，从而将其从样品中提取出来并富集在固相中，后再使用有机溶剂，将固

相材料中的目标物质解吸洗脱，得到含有目标物质的溶液用于后续浓缩和分析. 因此，吸附剂的选择，

决定了 SPE技术对待测物质的提取效率 .  Liu等 [19] 使用 SPE技术对饮用水样品中的 16种 PAHs、
16种 Cl-PAHs和 10种 Br-PAHs进行前处理，共选择了 6种不同填料类型的 SPE小柱进行萃取效率的

评估，同时选择 3种洗脱溶剂，包括二氯甲烷、正己烷、以及二氯甲烷∶正己烷（体积比 1∶1）的混合溶

液 . 结果表明，LC18填料搭配二氯甲烷洗脱溶剂的提取效率最高，回收率范围为 74.88%—119.4%，

RSD为 2.0%—18.7%. 固相萃取技术不局限于使用萃取小柱，Manousi等[18] 合成了一种新型磁性纳米

材料，将其添加到自来水、河水、矿物水样品中，在超声辅助下，对 PAHs和 NPAHs进行磁性固相萃取

（magnetic  solid-phase  extraction,  MSPE） . 在 SPE技术的基础上发展出来的固相微萃取 （ solid-phase
microextraction, SPME）技术，也被应用于提取水体中的 SPAHs. 该技术的主要特点是通常使用直径为

微米级的纤维，对微量样品中的待测物质进行分离和富集，纤维表面的涂层直接影响提取效率. 有研究

通过自合成新型聚合物，并将其作为 SPME的纤维涂层，用于环境水样中 PAHs、OPAHs、NPAHs的提

取富集[24]. 除水样外，一些液体样品如咖啡和牛奶，其中 SPAHs的提取富集方法多基于水样的前处理

方法，一般使用 SPE技术或基于该技术进行一些改进[28 − 29]. 

1.1.2    固体样品

固体样品类型包括土壤、沉积物、颗粒物或灰尘、生物、固体食物等. 对于固体样品中 SPAHs的
提取和富集，常见的方法有索式萃取、超声辅助萃取、以及加压溶剂萃取等.

索氏萃取（Soxhlet extraction, SE）技术广泛应用于提取固体样品中的挥发性物质，在多环芳烃类化

合物的提取和富集过程中较为常见. 该技术通过加热-冷却系统循环使用溶剂从而达到连续提取目标

化合物的目的. Masuda等[35] 使用 SE技术，每个样品使用 250 mL二氯甲烷作为提取溶剂，经过 16 h的

提取过程 ，从海洋沉积物和鱼类样品中提取富集了 12种 Br-PAHs，该方法加标回收率分别为

51%—120%和 68%—92%. 使用 SE技术，以二氯甲烷∶正己烷（体积比 3∶1）的混合溶液作为提取溶

剂，经过 16 h的提取过程，从碎纸机废物、室内灰尘、树叶及土壤样品种提取了 20种 Cl-PAHs[36].
SE技术对于设备要求不高，但一般耗时较长，影响前处理效率，且使用的溶剂量较大.

超声辅助萃取（ultrasound assisted extraction, USE）技术一般在超声辅助下，促进固体样品中的目标

化合物快速迁移溶解到萃取溶剂中. 该技术的提取速度快且对温度和压力没有要求，操作简便. 已有研

究使用 USE技术对大气颗粒物和土壤样品中的 Cl-PAHs、OPAHs、NPAHs进行提取富集，使用的萃取

溶剂包括二氯甲烷∶甲醇（体积比 3∶1）的混合溶液、二氯甲烷、正己烷[45,48]. 与 SE技术相比，USE技

术的提取速度虽然更快，但其通常经过多次重复，超声辅助萃取时间从几分钟到几十分钟不等，从而将

固体样品中的目标化合物尽可能多的提取出来，这个过程对人力需求较大.
微波辅助萃取（microwave-assisted extraction, MAE）技术一般在加热条件下，利用微波辐射加速样

品中化合物的萃取过程. MAE技术广泛应用于提取环境样品中的 PAHs，相比之下，其在 SPAHs的环

境样品前处理应用较少. 有研究使用 25 mL正己烷∶丙酮（体积比 1∶1）的混合溶液作为萃取剂，升温
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程序为 10  min内上升至 110 ℃ 后继续保持 10  min， 对土壤和大气颗粒物样品中的 NPAHs和
OPAHs进行同时提取 [49 − 50]. Tutino等 [51] 使用 MAE对大气颗粒物样品中的 NPAHs和 PAHs进行同时

提取，萃取溶剂为 10 mL的正己烷∶丙酮（体积比 1∶1）混合溶液，萃取条件为 110 ℃ 持续 10 min.
MAE技术无需复杂的设备和较高的专业技能即可完成，在萃取速度方面具有优势.

从固体样品中提取化合物时经常用到加压溶剂萃取（accelerated solvent extraction, ASE）技术. 该技

术的特点是在高温高压的环境下，提高萃取溶剂的渗透和扩散速率，从固体中快速溶解提取目标化合

物，整个过程可自动化多次循环，提取效率高. 针对不同类型的待提取化合物，ASE方法可优化的参数

包括，温度、压力、预热时间、循环次数、静置时间、冲洗体积、提取溶剂等. Ahmed等[47] 使用 ASE方

法对灰尘及柴油颗粒物中的四种 OPAHs进行提取，并对 ASE的各个参数进行优化，结果表明改变参

数对于不同类型 OPAHs的提取效率改变存在差异，例如，将提取溶剂由甲苯∶甲醇（体积比 9∶1）的

混合溶液变成甲苯溶液，同时改变压力和预热时间后，提高了 3种 OPAHs的回收率，但同时降低了

4H-cyclopenta[def]phenanthren-4-one（CCPQ）的回收率. 另一项研究从贻贝样品中提取 6种 OPAHs时也

采用了 ASE技术，其使用的洗脱溶剂为己烷∶丙酮（体积比 3∶1）的混合溶液，得到的回收率范围为

41%—93%[38]. 对于 ASE技术，提取溶剂仍然是影响其前处理回收率的重要参数. 此外，一项关于食物

中 OPAHs的研究，也使用了 ASE技术进行前处理[39]. 

1.1.3    大气样品

利用大气采样器收集样品时，一般分为气体样品和颗粒物（particulate matter, PM）样品，颗粒物样

品一般被截留在滤膜上，而气体样品中的污染物一般通过固体材料吸附进行收集，如聚酯泡沫

（polyurethane foam, PUF）. 吸附到固体材料中的气体污染物，随后通过 ASE或 SE技术进行提取和富

集 . Jin等 [46] 通过 ASE技术，使用己烷∶二氯甲烷（体积比 1∶1）的混合溶液，从大气样品中提取了

38种 Cl-PAHs和 Br-PAHs，平均回收率在 65.7%—110%. Vuong等 [44] 使用正己烷和丙酮的混合溶液，

通过 SE技术提取了大气样品中的 24种 Cl-PAHs和 11种 Br-PAHs. 

1.2    净化方法

净化过程一般发生在提取步骤之后，或与提取过程同步进行. 根据环境样品基质的复杂情况以及

提取技术的不同，提取液中除了包含目标化合物外还可能有部分杂质，其可能干扰分析结果，降低分析

的灵敏度和准确性. 此时，一般会加入净化步骤，进一步去除提取液中的干扰杂质. 在针对 SPAHs的样

品前处理中，通常单独或联合使用 SPE、凝胶渗透色谱（gel permeation chromatography, GPC）以及硅胶

柱色谱对提取溶液进行净化处理. GPC技术多用于去除样品基质中的脂类、蛋白质、硫和其他的高分

子化合物. Sankoda等[33] 为分析河流沉积物等固体样品中的 Cl-PAHs，在样品前处理过程中，联合使用

活性硅胶柱和 GPC方法对经过 USE和 SPE得到的萃取溶液进行净化. Horii等[41] 利用活性硅胶柱，以

正己烷为流动相，净化索氏萃取所得的溶液，用以分析 Cl-PAHs. 更多应用详见表 1. 

2    分析方法（Analytical method）

环境样品中的 SPAHs赋存浓度一般较低，且样品基质干扰较大，对分析灵敏度要求较高. 目前主

流的分析检测方法仍为质谱法，其前端联用的分离方法有气相色谱和液相色谱，其中气相色谱应用相

对更多. 当同时分析多种 SPAHs物质时，一般需要在色谱部分调节参数，实现目标化合物的相对分离，

同时辅助提高分析的灵敏度和准确性. 所采用的分析策略通常分为目标分析和疑似/非靶标分析.
目标分析通常指明确样品中将要分析的目标化合物，且有对应的标准品，能够得到目标待测物的

确切保留时间和质谱信息，用于比对确认分析结果，并进行准确定量. 对于传统的、已有大量研究基础

的、有高纯度标准品的多环芳烃类化合物，通常使用目标分析策略和普通分辨率的质谱即可达到分析

目的 . 表 1中列出了目标分析目的下不同环境样品中四类 SPAHs的分析方法 . 通过表 1可知，四类

SPAHs的分析仪器一般为气相色谱-质谱（gas chromatography-mass spectrometry, GC-MS）或气相色谱-
串联质谱（gas chromatography-tandem mass spectrometry,  GC-MS/MS） ，离子源通常使用电子轰击源

（electron ionization, EI）. 化学电离源（chemical ionization, CI）、大气压化学电离源（atmospheric pressure
chemical ionization, APCI）和大气压光学电离源（atmospheric pressure photo ionization, APPI）虽也有应
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用，但不是分析 SPAHs类化合物的普遍离子源. 分析方法的检出限通常可达到 pg级别，检出限的波动

与样品基质干扰有关. 前处理方法对环境样品的净化效果越好，越有利于去除基质干扰，一定程度上帮

助提高检出限. 需要注意的是，样品净化并非越干净越好，过度净化可能造成目标化合物的损失，从而

不利于检出.
近年来，基于高分辨质谱的疑似/非靶标分析策略发展迅速，通常被用于发现环境中的未知污染物.

该策略简而言之，即不预设具体目标化合物的前提下，利用先验信息或独立预测的方式对样品中质谱

可检测到的化合物进行全面分析. 该技术目前已应用于环境样品中未知多环芳烃类化合物的分析. 有
研究使用 Fourier transform ion cyclotron resonance（FT-ICR）高分辨质谱技术，利用非靶标分析策略，识

别了大气颗粒物中多种高分子量的多环芳烃类化合物，其中就包括烷基化及含杂原子的多环芳烃，后

通过 comprehensive two-dimensional gas chromatography-time-of-flight（GC×GC-TOF）高分辨质谱对上述

化合物进行结构鉴定，最终识别确定了 300多种多环芳烃类物质[52]. 由此可见，基于高分辨质谱的非靶

标/疑似靶标分析策略相较于传统的色谱质谱目标分析方法，具有更高的分析通量. 需要注意的是，疑

似/非靶标分析策略下识别出来的未知化合物或污染物，可能由于缺少高纯度标准品而难以准确鉴定

和定量，这使其在污染物的环境分布特征研究方面存在一定限制. 

3    SPAHs 的环境污染现状（Occurrence of SPAHs in the environment） 

3.1    大气中的 SPAHs
相比于其他环境介质，大气颗粒物中 SPAHs的研究报道相对较多，其浓度水平一般与其母体

PAHs浓度水平相当或更低. 对中国南方两个工业场地的 PM2.5 样品的分析结果表明，其中 NPAHs和
OPAHs的浓度比其母体 PAHs低约 2—3个数量级[53]. 表 2总结了近十年全球不同地区大气气相和颗

粒物中四类 SPAHs的浓度水平，其中浓度是指某类 SPAHs中多种化合物的总浓度，因此浓度值高低

与所检测的目标化合物个数多少有关 . 总体而言，NPAHs和 OPAHs的大气分布水平比 Cl-PAHs和
Br-PAHs高，OPAHs和 NPAHs在大气中的浓度水平最高分别可达数百和数十 ng·m−3；Cl-PAHs和
Br-PAHs的大气浓度分布在 pg·m−3 水平上. 比较同一报道中 Cl-PAHs和 Br-PAHs在 PM2.5 和 PM10 中

的分布水平可知，这两种取代多环芳烃在颗粒物上的吸附量与颗粒物粒径之间不存在明确的相关关

系[66 − 67]. 大气中四种类型的 SPAHs浓度分布呈现一致的季节变化特点，即冬季高于夏季. 一项针对中

国深圳大气颗粒物中 Cl-PAHs和 Br-PAHs的研究 [67]，以及一项针对韩国首尔大气中 OPAHs的研

究[64] 均表明，取代多环芳烃总量均表现出冬季 > 秋季 > 春季 > 夏季的季节变化特征.
 
 

表 2    不同地区大气样品中四类 SPAHs的浓度

Table 2    Concentrations of four types of SPAHs in atmospheric samples from different regions
 

SPAHs类型
SPAHs type

采样地点
Sampling area

样品类型
Sample type

浓度
Concentration

参考文献
Reference

NPAHs

中国
China

西安
Xi’an

PM2.5 0.30—2.5a（夏季），1.5—7.0a（冬季） [54]

PM2.5 0.079b（室内），0.10b（室外） [55]
上海（徐家汇）

Shanghai （Xujiahui） PM2.5
0.653b（1月），0.246b（4、5月），
0.118b（7月），0.285b（10、11月） [56]

上海（宝山）
Shanghai （Baoshan）

PM2.5
0.796b（1月），0.302b（4、5月），
0.155b（7月），0.52b（10、11月） [56]

西班牙
Spain

马德里
Madrid PM10 0.132b [57]

葡萄牙
Portugal

波尔图
Porto PM2.5 9.15b（夏季），15.8b（冬季） [58]

意大利
Italy

佛罗伦萨
Florence PM2.5 3.36b（夏季）—10.9b（冬季） [58]

希腊
Greece

雅典
Athens PM2.5 2.73b（夏季）—15.9b（冬季） [58]

巴西
Brazil

阿拉拉夸拉
Araraquara

气溶胶 0.16—7.7a [59]

贝洛奥里宗特
Belo Horizonte

PM2.5 1.00b
[60]

气相 0.83b
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续表 2
 

SPAHs类型
SPAHs type

采样地点
Sampling area

样品类型
Sample type

浓度
Concentration

参考文献
Reference

NPAHs
泰国

Thailand
清迈

Chiengmai TSP
0.523b（2月），0.192b，（3月）
0.072b（4月），0.037b（5月），
0.025b（8月），0.041b（9月）

[61]

OPAHs

中国
China

北京
Beijing PM2.5 84.7b [62]

天津
Tianjin PM2.5 96.17b [62]

石家庄
Shijiazhuang PM2.5 180b [62]

衡水
Hengshui PM2.5 121b [62]

西安
Xi’an

PM2.5 16.4b（室内），19.1b（室外） [62]

PM2.5 5—40a（夏季），29—208a（冬季） [54]

气溶胶
29b （5.4—79）a（夏季），54b

（35—70）a（冬季） [63]

广州
Guangzhou

气溶胶
11b （2.8—29）a（夏季），23b

（2.7—80）a（冬季） [63]

韩国
Korea

首尔
Seoul PM10

4.22b（春季），1.47b（夏季），
4.28b（秋季），8.70b（冬季） [64]

西班牙
Spain

马德里
Madrid PM10 0.083b [57]

葡萄牙
Portugal

波尔图
Porto PM2.5 19b（夏季）—41.8b（冬季） [58]

意大利
Italy

佛罗伦萨
Florence PM2.5 3.1b（夏季）—11b（冬季） [58]

希腊
Greece

雅典
Athens PM2.5 0.704b（夏季）—12.6b（冬季） [58]

巴西
Brazil

阿拉拉夸拉
Araraquara

气溶胶 0.69—6.0a [59]

贝洛奥里宗特
Belo Horizonte

PM2.5 1.62b
[60]

气相 0.86b

Cl-PAHs

中国
China

北京
Beijing

气相+TSP 60.38—482.17a [65]

TSP 12.76b（夏季），211.6b（冬季） [45]

上海
Shanghai

PM2.5 12.3b （2.45—47.7）a [66]

PM10 9.06b （1.34—22.3）a [66]

深圳
Shenzhen

PM2.5 39.7b
[67]

PM10 45.8b

青藏高原
Tibet Plateau TSP 0.78—4.16a [68]

日本
Japan

札幌
Sapporo TSP 1.28b（夏季），8.51b（冬季） [45]

相模原
Sagamihara TSP 1.54b（夏季），8.43b（冬季） [45]

金泽
Kanazawa TSP 0.76b（夏季），3.29b（冬季） [45]

北九州
Kitakyushu TSP 1.38b（夏季），14.3b（冬季） [45]

— TSP 15.2b [16]

名古屋
Nagoya TSP 43.3—92.6b [69]

韩国
Korea

釜山
Busan TSP 1.17b（夏季），14.2b（冬季） [45]

蔚山广域市
Ulsan gwangyeoksi

气相 8.64b [44]

TSP 9.64b [44]
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续表 2
 

SPAHs类型
SPAHs type

采样地点
Sampling area

样品类型
Sample type

浓度
Concentration

参考文献
Reference

Br-PAHs

中国
China

北京
Beijing

气相+TSP 1.32—25.35a [65]

深圳
Shenzhen

PM2.5 150b
[67]

PM10 350b

青藏高原
Tibet Plateau TSP 0.15—0.59a [68]

日本
Japan — TSP 8.6b [16]

韩国
Korea

蔚山广域市
Ulsan gwangyeoksi

气相 11.6b [44]

TSP 1.62b [44]

　　a: 多种SPAHs的总浓度；b: 总浓度平均值；TSP：总悬浮颗粒物；NPAHs和OPAHs浓度单位为ng·m−3；Cl-PAHs和Br-PAHs浓度单位为
pg·m−3；—：未提供.
　　a: total concentrations of multiple SPAHs; b: average values of total concentrations; TSP：total suspended particles; the concentration units
of NPAHs and OPAHs are ng·m−3; the concentration units of Cl-PAHs and Br-PAHs are pg·m−3; —: not provided.
 

四类取代多环芳烃在大气中均表现出冬季高于夏季的特征，可能由于供暖以及冬季环境条件有利

于对这些化合物在大气颗粒中富集[54,70]. 与夏季相比，冬季的供暖增加，光化学反应和热降解反应相对

较弱. 有研究表明，生物质燃烧（如住宅供暖）与大气中 OPAHs和 NPAHs的浓度有关[59]. 针对我国大气

颗粒物中 OPAHs的十年监测数据显示，其浓度水平在冬季出现明显下降，这与我国减少煤炭消耗量，

而采用石油和天然气进行替代有很大关系[63]. Ohura等[71] 对日本静岗市大气颗粒物中的取代多环芳烃

1-氯芘（1-ClPyr）进行监测发现，其在夏季的浓度为 2.4 pg·m−3，冬季浓度为 18.9 pg·m−3，原因是冬季低温

不利于 1-ClPyr从颗粒物中挥发，且弱光照会降低 1-ClPyr的光解速率，利于其在颗粒物中富集. 取代

多环芳烃除了来自 PAHs的转化，也可直接来自人类排放. 如大气中的 NPAHs和 Cl-PAHs可能来源于

柴油或汽油燃烧和汽车尾气排放[72 − 73]. 排放到大气中或在大气中产生的 SPAHs可以通过土壤/植被-空
气交换或干湿沉降沉积到土壤、水体和植被表面上 . 大气沉降是城市地表土、植被和水环境中

SPAHs的重要来源. 

3.2    土壤中的 SPAHs
关于取代多环芳烃分布的报道多集中在表层土壤，目前已在城市、工业园区、农业用地、森林的

表层土壤中检出四类 SPAHs（表 3），其中，关于 Cl-PAHs的研究相对较少，且其在表层土壤中的分布水

平相较于其他三类取代多环芳烃相对更低. 土壤中的 SPAHs分布水平与人类活动密切相关，人类活动

越密集的区域，土壤中 SPAHs的浓度水平可能更高 . 例如，青藏高原地区表层土壤中 Cl-PAHs和
Br-PAHs的总浓度范围分别为 0.003—0.297 ng·g−1 和 0.0006—0.0723 ng·g−1[68]，比表 3中其他地区表层

土壤中的对应浓度低至少一个数量级. 在人类活动较少的森林区域表层土壤中，OPAHs的总浓度范围

在 3—39 ng·g−1 [79]，而在另一项研究中，位于铝厂附近的森林区表层土中，OPAHs的总浓度范围高达

430—2900 ng·g−1 [80]. 不同土地利用类型的表层土壤中取代多环芳烃的分布水平也存在差异.
 
 

表 3    表层土壤样品中四类 SPAHs的浓度

Table 3    Concentrations of four types of SPAHs in surface soil samples
 

SPAHs类型
SPAHs type

采样地点
Sampling area

样品来源
Sample source

浓度/（ ng·g−1）
Concentration

参考文献
Reference

NPAHs

中国
China

西安
Xi’an

城郊 854b [74]

长江三角洲
Yangtze River delta

— 0.6b （0.4—4.6）a [75]

农业区 14.4-85.5a [76]
东部26个省

26 provinces in the east
农业区 50b [49]

瑞士
Switzerland

巴塞尔
Basel — 0.03—0.80a [77]

越南
Vietnam

河内
Hanoi

交通站点 0.112—0.780a [78]
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续表 3
 

SPAHs类型
SPAHs type

采样地点
Sampling area

样品来源
Sample source

浓度/（ ng·g−1）
Concentration

参考文献
Reference

OPAHs

中国
China

西安
Xi’an

城郊 118b [74]

东部26省
26 provinces in the east

农业区 9b [49]

长江三角洲
Yangtze River delta — 36.3b （2.1—834.1）a [75]

美国
America

佛罗里达州
Florida State

森林
6b

[79]
3b

华盛顿州
Washington State

森林
39b

[79]
11b

泰国
Thailand

曼谷
Bangkok

城区 12—269a [70]

斯洛伐克
Slovakia

中部地区
Middle region

铝厂附近森林 430—2900a [80]

Cl-PAHs

中国
China

青藏高原
Tibet Plateau — 0.003—0.297a [68]

浙江
Zhejiang province

电子废物回收厂 26.8b （ND—96.4）a

[36]化学工业园区 88.0b （13.2—278）a

农业区 0.15b （ND—0.76）a

上海
Shanghai

钢铁厂附近 0.05—94.3a [81]

越南
Vietnam Bui Dau

稻田 0.0254—0.411a

[82]电子废物回收厂 0.0639—2.17a

露天燃烧区 0.192—2.44a

加纳
Ghana

阿克拉
Accra

电子废物回收厂 160—220a [83]

Br-PAHs

中国
China

青藏高原
Tibet Plateau — 0.0006—0.0723a [68]

越南
Vietnam Bui Dau

稻田 ˂LOQ—0.09a

[82]电子废物回收厂 0.002—0.402a

露天燃烧区 0.008—1.52a

加纳
Ghana

阿克拉
Accra

电子废物回收厂 19—46a [83]

　　a: 多种SPAHs的总浓度；b: 总浓度平均值；LOQ: 定量限；ND: 未检出；—：未提供.
　　a: total concentrations of multiple SPAHs; b: average values of total concentrations; —: not provided.
 

例如，在我国浙江一农业区、电子废物回收厂、化学工业园区采集的表层土壤样品中，12种

Cl-PAHs的总浓度平均值分别为 0.15、26.8、88.0 ng·g−1 [36]，即工业园区土壤中的分布水平相对更高. 另
一项在越南兴安针对 3种土地利用类型的表层土壤中 Br-PAHs的研究也表明，相比于电子废物回收厂

和露天燃烧区土壤，稻田表层土壤中 10种 Br-PAHs的分布水平最低[82]. 表层土壤中的取代多环芳烃污

染物可能被植被吸收，在根部积累随后在植物内迁移到不同位置. 

3.3    水体中的 SPAHs
在自然水体的水相和颗粒物/沉积物中，均有检出四类 SPAHs（见表 4）. 在采集自海河的样品中，未

在水体中检出 NPAHs，在水体颗粒物样品中检出的 OPAHs浓度水平（410—17980 ng·g−1）远高于水体

样品（60—190 ng·L−1）[88]. 而另一项在太滆运河开展的研究，在水体和沉积物中都检出了 NPAHs，且最

大总浓度和总浓度平均值均表现出水体高于沉积物 [89]. 关于环境样品中某类取代多环芳烃是否被检

出，除了样品采集地可能没有该类化合物的污染外，可能与所选择的某类取代多环芳烃的化合物类型

有关. 例如上述关于海河的研究中，仅选择了 5种 NPAHs，而太滆运河的研究中选择了 15种 NPAHs，
选择化合物类型增多，可能也增加了该类化合物被检出的可能性. 水体沉积物中取代多环芳烃的分布

水平变化与季节也有一定关联. 例如在不同季节采集松花江的沉积物样品中，NPAHs和 OPAHs的浓
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度水平均体现出了旱季高于雨季 [91]. 除了 NPAHs和 OPAHs外，在自然水体的沉积物中还检出了

Cl-PAHs和 Br-PAHs类化合物.
 
 

表 4    水体环境中四类 SPAHs的分布水平

Table 4    Distribution levels of four types of SPAHs in the aquatic environment
 

采样地点
Area

样品类型
Sample type

SPAHs类型
SPAHs type

浓度
Concentration

参考文献
Reference

污水处理厂（北京）
Wastewater treatment plant

（Beijing）

入水
Influent

NPAHs ND

[84]

OPAHs 139—155a

出水
Effluent

NPAHs ND

OPAHs 70—109a

活性污泥
Activated sludge

NPAHs ND

OPAHs 695—1533a

出水
Effluent

OPAHs 15.47—106.92a

[85]Cl-PAHs ND—5.70a

Br-PAHs ND—13.11a

出水
Effluent

OPAHs 36—157a
[86]

Cl-PAHs 17—23a

潮白河
Chaobai River

水体
Water

OPAHs 321b （49—4659）a

[87]
Cl-PAHs 30b （7—66）a

海河
Hai River

水体
Water

NPAHs ND

[88]OPAHs 60—190a

水体颗粒物
Particulate matter OPAHs 410—17980a

太滆运河
Taigehe Canal

水体
Water

NPAHs
120b （14.7—235）a

[89]沉积物
Sediment

53.3b （22.9—96.5）a

珠江口
Pearl River Estuary

沉积物
Sediment

Cl-PAHs 0.57—25.71a [90]

Br-PAHs 0.84—15.16a [90]

松花江
Songhua River

沉积物
Sediment

NPAHs
12.2b（雨季）
36.9b（旱季） [91]

OPAHs
2.54b（雨季）
9.87b（旱季） [91]

长江
Yangtze River

水体
Water OPAHs 7.7—90.4a [92]

伊朗波斯湾
Persian Gulf, Iran

沉积物
Sediment OPAHs 15.2—172.7a [93]

　　a: 多种SPAHs的总浓度；b: 总浓度平均值；水样的浓度单位为ng·L−1；污泥/颗粒物/沉积物的浓度单位为ng·g−1；ND: 未检出.
　　a: total concentrations of multiple SPAHs; b: average values of total concentrations; the concentration units of water samples are ng·L−1;
the concentration units of sludge, particulate matters, and sediment samples are ng·g−1; ND: not detected.
 

污水处理厂入水、出水和活性污泥样品中，均检测到 OPAHs，且整体上出水样品的浓度水平

（70—109 ng·L−1）低于入水样品的浓度水平（139—155 ng·L−1），而在活性污泥样品中检出的浓度水平

最高（695—1533 ng·g−1），表明污水处理厂对污水中 OPAHs化合物可以进行一定程度的净化，且

OPAHs更多在活性污泥中富集[84]. 此外，在污水处理厂出水中还检测到了 Cl-PAHs和 Br-PAHs[85 − 86]. 这
些研究结果提示了污水处理厂出水排放和活性污泥的环境处置都可能带来包括 OPAHs、Cl-PAHs、
Br-PAHs的取代多环芳烃的二次环境污染，可能是自然水体中这些污染物的重要来源.
 

3.4    其他基质中的 SPAHs
除了大气、水体、土壤的自然环境外，在道路灰尘、植物和食物中均有 SPAHs检出，具体如表 5所

示. 在城市道路灰尘样品中检出的 NPAHs（885 ng·g−1）和 OPAHs（4754 ng·g−1），其浓度水平比表层土壤

的浓度水平高，其中的 OPAHs更多的是来自于燃烧活动排放后的大气沉降，而 NPAHs除了来自于沉
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降外，还来自于汽车尾气的排放 [74]. 在树叶、树皮和碎纸机废止中也有 OPAHs和 Cl-PAHs的分析报

道，其浓度普遍可达到数十 ng·g−1 的水平（表 5）.
 
 

表 5    其他基质中四类 SPAHs的分布水平

Table 5    Distribution levels of four types of SPAHs in other matrices
 

样品类型
Sample type

样品来源
Sample source

SPAHs类型
SPAHs type

浓度 /（ng·g−1）
Concentration

参考文献
Reference

道路灰尘
Road dust

城市道路（中国西安）
NPAHs 885b [74]

OPAHs 4754b [74]

树皮
Bark

城市（阿根廷布宜诺斯
艾利斯）

NPAHs ND [94]

OPAHs 180—720a [94]

树叶
Leaves

电子废物回收厂内 Cl-PAHs 87.5b （46.0—111）a [36,95]

废纸
Waste paper

碎纸机内 Cl-PAHs 59.1b （32.3—101）a [36]

蔬菜
Vegetable

菠菜
Cl-PAHs+Br-PAHs

15.8b [37]

萝卜 14.7b [37]

叶菜
Cl-PAHs+Br-PAHs

0.620—0.874b [96]

根菜 0.357—0.650b [96]

水生生物
Aquatic organism

花鲈鱼 Br-PAHs
˂LOQ

[35]

黄盖鲽鱼 Br-PAHs [35]

螃蟹 Cl-PAHs+Br-PAHs 1.35b （0.81—2.44）a [95]

虾 Cl-PAHs+Br-PAHs 1.58b （0.81—6.73）a [95]

贝壳 Cl-PAHs+Br-PAHs 1.39b （0.79—4.76）a [95]

浅海生物
Cl-PAHs 2.58—27.1a

[97]

Br-PAHs 0.30—9.53a

沿海及河口生物
Cl-PAHs 3.87—56.5a

Br-PAHs 0.44—8.51a

海洋生物
Cl-PAHs 0.35—18.3a

Br-PAHs 0.03—3.34a

食物
Food

牛肉饼 OPAHs 26.0—62.4a [39]

素食饼 OPAHs 5.7—14.4a [39]
　　a: 多种SPAHs的总浓度；b: 总浓度平均值；LOQ: 定量限；ND: 未检出.
　　a: total concentrations of multiple SPAHs; b: average values of total concentrations; LOQ: limit of quantitation; ND: not detected.
 

有研究在蔬菜和水生生物中检出了 Cl-PAHs和 Br-PAHs，说明这些污染物已经进入食物链，很可

能沿着食物链传递和累积. 王丽等[37] 对北京市售菠菜及萝卜样品中的 11种 Cl-PAHs和 Br-PAHs进行

分析，结果表明其中 9种化合物在所有蔬菜样品中均有检出，该研究首次在蔬菜中检测到了这两类卤

代多环芳烃化合物 . 在我国华南沿海城市海鲜市场采集的螃蟹、虾、贝壳的海鲜样品中，检测到

Cl-PAHs和 Br-PAHs的总浓度最大分别达到 2.44、6.73、4.76 ng·g−1[95]，证明了这些氯代和溴代多环芳

烃能够通过食物供给暴露于人体. 此外，经过烧烤烹饪后，在熟食牛肉饼和素食饼中，检出了 OPAHs的
浓度分别高达 62.4 ng·g−1 和 14.4 ng·g−1[39]. 有研究已经证明了 SPAHs的生物毒性作用，有些 Cl-PAHs甚
至比其母体 PAHs显示出了更高的毒性效应，例如 Cl-PAHs通过与芳烃受体结合并激活，能够引发

MCF-7细胞中细胞色素 P450 1A1的表达，导致 DNA受损[98]. 这些具有生物毒性作用的 SPAHs，在食物

链和烹饪熟食中赋存，最终通过食物供给经口暴露于人体，因此带来的潜在健康风险不容忽视. 

4    总结和展望（Conclusion and prospect）

通过总结现有研究可知，目前已在各种环境介质、食物链、食品中检测到了取代多环芳烃，表明其

已在环境中广泛分布，对生态环境和人体造成了不同浓度水平、不同时间尺度、多个维度的全面暴露.
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在所有介质中，针对大气环境的研究报道明显更多，这可能主要是考虑到燃烧排放是多环芳烃类化合

物的重要来源，而对于可对人体产生经口暴露的食物链或食物中的报道相对较少. 针对取代多环芳烃

的分析方法，目前仍然以基于 GC-MS或 GC-MS/MS技术的已知化合物靶标分析为主，不同研究报道

的浓度水平通常与所选择的目标化合物类型和个数密切相关，研究之间的可比性较差，且对于具有生

物毒性作用的卤代多环芳烃的研究较少，传统的靶标分析对于环境生物转化产物或新的未知多环芳烃

衍生物的研究存在很大局限.
在未来的研究中，应该加强对于多环芳烃衍生物在水体、土壤、大气等环境中的迁移、转化、归

趋、生物暴露、健康风险的相关研究. 作为研究基础，需要进一步完善 SPAHs的分析方法，简化不同基

质中 SPAHs的前处理方法，提高样品中 SPAHs的分析通量，标准化重要 SPAHs的检测流程，促进该类

化合物的多介质、多尺度、多暴露场景的常规监测和大数据分析. 发展高分辨质谱的非靶标分析方法，

在已知 SPAHs的先验分析方法基础上，利用高分辨质谱和多种数据分析策略发现潜在未知多环芳烃

类化合物，为深入研究其环境转化行为及机制提供方法支撑. 需加强对多环芳烃衍生物的真实暴露场

景和暴露水平的研究工作，基于此进一步开展其生物毒理学研究，并评估其在真实暴露条件下的健康

风险，从而明确对人体健康具有潜在危害的重点关注化合物，并将其纳入污染监管和防控.
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