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中国多环芳烃的排放、大气迁移及肺癌风险

摘　要

本研究基于多环芳烃各排放源排放因子的文献数据, 建立了中国及世界多环芳烃排放因子数

据库，并结合文献中的排放活动数据建立了中国及全球的多环芳烃排放清单。同时，还研究

了多环芳烃排放的时空分布，分析了主要的排放源和排放谱构成；采用和修改了一个基于

欧拉视角的大气迁移扩散模型CanMETOP（Canadian Model for Environmental Transport of

Organochlorine Pesticides）对中国大气中多环芳烃的归趋和迁移进行模拟，该模型与一个多介

质模型耦合，并以前文建立的公里分辨率的多环芳烃排放清单为输入数据，根据上述模型结果

分析了中国境内多环芳烃的迁移和归趋，估算了中国及亚洲的多环芳烃输出和后续的跨太平洋

输送；根据国内大气中多环芳烃的暴露浓度估计了中国人群呼吸暴露多环芳烃造成的肺癌风

险。

结果表明，2003年中国向大气中排放的多环芳烃的总量为11.4万吨，其中生物质能源燃烧是

中国环境中多环芳烃的最重要来源，对中国多环芳烃排放的贡献约为57%, 其中秸秆占35%，薪

柴占22%，其次是炼焦。2003年炼焦过程排放的多环芳烃占总排放的比例为28.1%。其后贡献较

大的源依次是生活用煤、交通用油、秸秆焚烧，所占比例分别为6.8%、2.5%和2.5%。其他源仅

占3.5%左右。中国多环芳烃排放存在显著的空间和季节分异。在空间上，中国多环芳烃的排放

主要集中在华北、华东及西南地区，东部地区的平均排放密度比西部地区要高一个量级左右。

在时间上，由于采暖耗能的影响，中国冬季多环芳烃排放量要远高于夏季。

2004年全球多环芳烃总排放为520 Gg/y，其中亚洲排放为290 Gg/y，占全球排放比例

为55%。中国和印度分别排名第一和第二，其排放量分别为114 Gg/y和90 Gg/y。非洲、北美、

欧洲、南美和大洋洲分别贡献了全球总排放的18.8%、8.0%、9.5%、6.0%和1.5%。美国排放量

为32 Gg/y，排名第三。尼日利亚、印度尼西亚、巴西、巴基斯坦、刚果和俄罗斯分列第4到9位。

生物质燃料燃烧和天然火灾是全球排放的最重要源，其贡献分别为56.7%和17.0%。其他重要的

源包括消费品使用、交通油燃烧以及生活用燃煤，其比例分别为6.9%、4.8%和3.7%。工业活动

仅排放了不到10%，其中炼焦排放最为重要（3.6%）。

本研究对大气迁移模型的模拟结果和实际观测值进行了比较验证，包括各介质浓度及相关

介质间迁移通量。研究结果表明大气中多环芳烃浓度空间分布主要受排放和气象条件的影响。

在山西、贵州、华北平原及四川盆地等高排放地区处各介质浓度均较高。中国排放的多环芳烃

在西风带的影响下形成了一个向东的烟羽，从中国北部出发并深入到西太平洋。中国不同季节

多环芳烃的迁移规律有显著的季节变化，冬季的迁移量要远大于夏季。本研究还计算了不同化

合物在不同高度的平均迁移距离，发现其在高空的值要远高于在近地面。在西风带和东亚季风

的影响下，2003年共有大约3800吨多环芳烃被大气迁移输出了国界，而其中有大约80%是向东侧

输出的。中国多环芳烃输出主要集中在30◦N附近，对输出贡献最大的区域为华北平原和西侧的

山西等省市，其对中国多环芳烃总输出的贡献超过65%。

在平均气象条件下，东亚，包括中国排放的多环芳烃在西风带及位于欧亚大陆和北太平洋

的一些半永久性气压中心的影响下，先被抬升到边界层以上，然后被向东输送到太平洋。位

于20◦N∼50◦N和70◦E∼140◦E之间的区域的多环芳烃排放是北美地表多环芳烃浓度的最大贡献

者。亚洲多环芳烃输出具有显著的季节变化，冬春季显著高于夏秋季节，变化幅度接近1个数量
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级，排放、OH自由基浓度、温度以及相关的气压系统的季节性移动均是上述季节变化的重要

原因。亚洲输出的多环芳烃很少到达北美地面，造成的年均的地面BaP 浓度仅为1∼20 pg/m3之

间，并有显著的空间差别。但在特殊的气象条件下，通常与中纬度气旋有关，亚洲或中国排放

的多环芳烃能在特定时间和位置引起北美地面多环芳烃浓度的显著升高。中国多环芳烃输出和

跨太平洋输送具有显著的年际变化，并与PNA和SOI等气候指数有显著相关关系。

中国2003年地表的BaP等效毒性当量浓度为2.43（半内四分位范围为1.29∼4.50， IR）

ng/m3。由于排放和人口在空间分布上的相似性，人口加权的BaPeq浓度增加到7.64（IR,

4.05∼14.1）ng/m3。约5.8%（IR, 2.0% ∼ 11%）的领土和30%（IR, 17% ∼ 43%）的人口，对应

着56（IR, 19∼110）万km2 的领土，及4（IR, 2.3∼5.7）亿的人口，暴露于超过国家标准的多环

芳烃水平。本研究还建立了与多环芳烃呼吸暴露导致肺癌过程中有关的基因易感性分布，发现

半数人口的基因易感性在平均值的35%和280%之间，最具易感性的5%人口的易感性是普通人群

的10倍以上，同时，易感性最低的5%人口的易感性则只有普通人群的7.7%。在考虑到呼吸率及

基因易感性的差异后，由于这些分布都是非对称的，中国多环芳烃呼吸暴露导致的平均人群风

险可归因度百分比（PAF）增长到了1.6%（IR, 0.91%∼2.6%），中国多环芳烃呼吸暴率导致的

额外肺癌发病率为0.65× 10−5。由于较大的空间变异，中国东部的肺癌风险要远高于西部，并在

一些土法炼焦点观察到极高的超过44%PAF值。

关键词：中国, 多环芳烃, 排放清单, 大气迁移, 呼吸暴露, 易感性, 肺癌风险
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Polycyclic Aromatic Hydrocarbons in China: Emission,

Atmospheric Transport and Lung Cancer Risk

Abstract

Based on the emission factors of Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) collected from pub-

lished literatures, this study built up a database of PAHs emission factors for both China and

globe. Emission inventories then were set up for China and globe on the basis of the emission

factor database and emission activity data. This study also investigated the spatial distributions

and time variances of the PAHs emission in both China and globe, and analyzed the major

emission sources and compounds species profiles.

Quantitative relationships among social, economic and climate parameters and energy con-

sumption for Chinese provinces, provide data for regression models estimate rates of energy

consumption and emission of PAHs by county or 1km×1km grids. Regression models were used

for emission activities with surrogate data as independent variables. Models were validated us-

ing available energy data of randomly selected counties of China from the literature. Based on

these models, the emission inventories were interpolated into higher spatial resolution, i.e. by

county and 1km×1 km for China emission inventory, and by 1◦×1◦ for global emission inventory.

Similarly, regression models were developed based on the provincial energy consumption data to

calculate the monthly proportions of residential energy consumption to the total year volume.

This model was also validated by comparing with survey and statistical data. With this model,

a PAHs emission inventory with seasonal variation was developed.

An Euler atmospheric transport model (CanMETOP) coupled with a fugacity based multi-

media model was applied and validated to calculate the atmospheric transport and multimedia

fate of PAHs in both China and on globe. The atmospheric transport pattern of PAHs among dif-

ferent regions of China and the outflow of PAHs from China were investigated. The transpacific

transport of PAHs emitted from Asia, including China was discussed with detail.

Additionally, the model calculated ambient air concentrations of PAHs at the ground level

in China based on a high-resolution emission inventory were used to evaluate lung cancer risk of

Chinese population due to inhalation exposure to PAHs. Uncertainties of the transport model,

exposure and risk analysis were assessed using Monte Carlo simulation taking into consideration

of variations in PAH emissions, aerosol and OH radical concentrations, dry deposition velocity,

respiration rate and individual susceptibility.

The result shows that the total quantity of 16 PAHs emitted from China was 116,000 tons in

2003, with indoor straw and firewood combustion, coke production, domestic coal combustion and

traffic oil combustion as the most important sources (57%, 28%, 6.8% and 2.5%, respectively).

Great spatial variance exists for PAHs emission in China. The PAHs emission density is much

higher in eastern China than that in western China, and concentrates at North China Plain,

Southeast China and Sichuan Basin. The total PAHs emission increased continuously for four

decades starting from 1950, but fluctuated since 1990 due to variations in the coke production.



北京大学博士研究生学位论文

The PAHs emissions were larger in the winter than in the summer, with a difference of about

1.3 folds between the months with the largest and the smallest emissions.

It was estimated that the total global atmospheric emission of these 16 PAHs in 2004 was 520

Gg/y with biofuel (56.7%), wildfire (17.0%) and consumer product usage (6.9%) as the major

sources, and China (114 Gg/y), India (90 Gg/y) and United States (32 Gg/y) were the top

three countries with the most PAHs emissions. Globally, benzo(a)pyrene accounted for 0.05%

to 2.08% of the total emission with relatively higher percentages in developing countries. The

emission density varied dramatically from 0.0013 kg/km2y in Falkland Islands to 360 kg/km2y

in Singapore with a mean value of 3.98 kg/km2y. It was revealed that the atmospheric emission

of PAHs were positively correlated to gross domestic production and negatively correlated to

average income. A linear bivariate regression function can fit the emission data well.

The results showed that the spatial distributions of PAHs levels in atmosphere are greatly

controlled by emission and meteorological conditions. Elevated concentration levels in both

atmosphere and soil were observed in Shanxi, Guizhou, North China Plain, and Sichuan Basin

for the high emission density there, and an extinct plume started from northern China and swept

to the Western Pacific Ocean was observed in the annual average atmosphere concentration map.

Significant seasonal variation was found for the transport pattern of PAHs in China with greatly

elevated transport flux in winter. About 3800 tons of PAHs were transported out of China in

2003 through atmospheric pathways with about 80% of them transported through the eastern

boundary China. The eastward outflow lays between 27◦N and 40◦N at a height of about 1000

m. The average transport distance (ATD) of PAHs were also calculated and larger ATD values

were found at the mid- and high troposphere (about 800∼1400 km at the height of 7000 m).

Transpacific transport is elevated during spring and winter with transport flux ∼10 times

larger than that in summer and autumn. It was revealed that the variances of emission, OH

radical concentration, temperature and the displacement of related semi-permanent pressure

systems are important factors influencing the transpacific transport. The annual averaged near

ground BaP concentration elevated by Asia BaP emission is only about 1∼20 pg/m3. Under spe-

cial meteorological conditions, for instance, influenced by midlatitude cyclones, the transpacific

transport is largely enhanced. Significant annual variance exists for transpacific transport, and

it is found that the transpacific transport is correlated with PNA and SOI。

The average concentrations of total PAHs and banzo[a]pyrene equivalent concentration

(BePeq) were 200 (106∼370 as interquartile range, IR) ng/m3 and 2.43 (IR, 1.29∼4.50) ng/m3,

respectively. It was estimated that 5.8% (IR, 2.0∼11%) of territory where 30% (IR, 17∼43%) of

population live, exceeded the national standard for ambient BePeq of 10 ng/m3. Taking into con-

sideration of variations in exposure concentration, respiration rate and susceptibility, the overall

population attributable fraction (PAF ) for lung cancer due to inhalation exposure to PAHs in

China was 1.6% (IR, 0.91∼2.6%). Over 7.1% (IR, 3.8∼12%) of Chinese population had a PAF

value higher than 5%, while extremely high PAF of over 44% can be seen in several isolated

locations where small-scale coke oven were operating.

Keywords: China, Polycyclic aromatic hydrocarbons, Emission inventory, Atmo-

spheric transport, Inhalation exposure, Genetic susceptibility, Lung cancer risk
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第一章 前言

1.1 研究意义

多环芳烃（PAHs）是指分子中含有两个或两个以上苯环以稠环形式连接在一起的碳氢化

合物。PAHs类物质种类繁多，迄今已发现有200多种PAHs。多环芳烃是持久性有机污染物的一

种，因具有持久性、毒性及长距离迁移能力，其研究近年来备受科学界和政府决策部门的关注

（UNECE，web；UNEP，2003）。本研究拟从中国多环芳烃的大气排放、大气迁移及多介质归

趋，以及环境呼吸暴露对中国人群造成的肺癌风险等几个方面探讨，下文将分别说明。

环境中多环芳烃主要来源于人类活动，主要包括各种燃烧过程，如能源消耗、垃圾焚烧等；

各种工业生产过程，如炼焦、电解铝、石油精炼等。一些自然过程也会产生多环芳烃，主要包

括森林火灾和火山喷发等（Tsibulsky，2001）。由于中国是一个发展中国家，能源结构以煤为

主，并且生物质能源在农村被广泛使用（NBSC，2005）。这些能源种类与石油和天然气等能源

相比，多环芳烃的排放因子会高得多。此外，由于相关生产工艺落后，并缺乏必要的环境保护

措施，或措施不足，也会产生更高的排放量。因此，中国多环芳烃的排放量较高，并且主要来

源也与发达国家有较大差异。

生物质能源主要包括农村地区秸秆和薪柴的直接燃烧，由于中国农村商品化能源比例所占

不高，农村生活用能很大一部分使用生物质能源，据统计1980年中国农村地区生活用能中，生

物质能源约占84.4%，该比例逐年下降，但到1995 年仍占65.7%（NBSC，2005）。由于农村居民

使用的炉灶燃烧效率较低，燃料燃烧不充分，排放因子较高（Xu et al.，2006），因此，生物质

能源燃烧的多环芳烃排放量极大。

由于中国是世界焦炭产量最高的国家，2005年中国共生产焦炭2.43亿吨，约占全世界

的60%，加之中国目前土法炼焦还占了较大比例，2005年土焦产量在1000万吨左右，约占当年产

量的4.1%，这一比例在以前会更高（NBSC，2005），如2003年土法炼焦所占比例达到全部产量

的26%（Liu，2005）。由于土法炼焦污染严重，尽管其只占全部焦炭产量的较小部分，但占总多

环芳烃排放量的比例却比机制炼焦的比例高很多。

通过汽车尾气排放的多环芳烃在发达国家占有较高的比例，但在发展中国家中所占比例不

高，这主要是由于其他污染源的排放量太高，掩盖了交通油的贡献，但在城市地区，交通油所

占比例较高（Xu et al.，2006）。秸秆焚烧主要指将秸秆等农业废弃物直接在田间焚烧，这主要

发生在产粮区、富裕区域或能源产区，这些地区的秸秆产量都高于当地对秸秆的需求，从而被

直接焚烧，其中也有一部分秸秆因农事紧张来不及处理而被焚烧（曹国良等，2006）。

由于能源结构的优化和环境保护措施的进步，近年来发达国家大气中的PAHs水平有了显著

下降（Coleman et al.，1997；Jacob et al.，1997；Menichini et al.，1999；Schauer et al.，2003；

Sun et al.，2006）。但由于人口持续增长，以及快速城市化和工业化，以中国和印度为代表的

发展中国家的多环芳烃排放乃至大气浓度水平却持续增加（Xu et al.，2006）。据认为，近年来

中国快速工业化引起的PAHs排放增加抵消了俄罗斯上世纪90年代初的工业衰退（Becker et al.，

2006；Xu et al.，2006），从而导致了北极地区大气中的PAHs在上个世纪90年代前期有一定下降

后近年来呈持平趋势（Becker et al.，2006）。

近年来国内学者也进行了大量的观测，对若干城市大气环境中的PAHs污染展开了监测工

作（Cheng et al.，2007；Cui and Wen，2003；Dai et al.，2006；Diao et al.，2005；Du and

Liu，2006；Feng et al.，1999；Guo et al.，2003；Guo et al.，2004；Guo et al.，2003；He et
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al.，2005；Lin et al.，2005；Niu et al.，2005；Pen et al.，2000；Pen et al.，2003；Tan et

al.，2006；Tang et al.，2005；Wan et al.，2006；Wang et al.，2006；Wang，2002；Wu et al.，

2005；Ye et al.，2006；Zhang et al.，2004a；Zhou et al.，2005）。研究表明，国内城市大气环

境中存在广泛的PAHs污染。总体上，北方城市的污染程度高于南方城市，国内城市显著高于欧

美的工业城市。由于如此巨大的多环芳烃排放量和极其严重的多环芳烃污染，非常有必要建立

中国多环芳烃排放的清单并了解其变化趋势。

多介质模型被广泛用于模拟有机污染物的迁移和归趋（Beyer et al.，2000；Lang et al.，

2007；Tao et al.，2003；Wania，2003；Wania and Dugani，2003；Wania and Mackay，1995），

其优点在于能识别关键环境过程和总体把握污染物归趋和迁移的规律。但由于其均匀混合的假

设，不能准确刻画相内迁移（MacKay，1991；Wania and Mackay，1993），但是相内污染物的

迁移对于总体把握污染物质的迁移和归趋也非常重要（UNECE，web）。对多环芳烃来说，大气

迁移尤为重要（Lang et al.，2008）。地球大气环流状况对多环芳烃的迁移起着重要作用。此外

沉降以及地气交换过程也有较大影响，有研究者针对半挥发性物质的迁移方式提出了诸如蛙跳

以及冷凝效应等假说，来解释这类污染物质的全球迁移及分布规律（MacKay，1991），单纯用

多介质模型是很难准确定量地对这些问题进行研究。

另一方面，大气扩散模式在污染物迁移模拟方面，应用也很广泛（Bey et al.，2001；Li et

al.，2001；Liang et al.，2004；Ma et al.，2004；Ma and Li，2006；Ma et al.，2007；Ma et

al.，2005；Ma et al.，2005；Selin et al.，2008；Wang et al.，2004）。其原理是基于质量守恒

方程，并使用数值方法对其进行求解，该类模型能清楚的模拟污染物质的空间分异以及迁移路

径。但是这些模型的缺点在于，对不同介质间的迁移和转化刻画得不够精细。因此，有必要将

两者的优点结合在一起，从而对中国多环芳烃的迁移和归趋进行细致的模拟。

对于多环芳烃的呼吸暴露和肺癌之间的因果关系，目前已经有很多的流行病学研究工作开

展，最早的可以追溯到上世纪70-80年代（Armstrong et al.，2004）。在这些研究中，研究者多

是采用队列研究，主要针对职业暴露，并且主要集中在炼焦、炼铝以及相关行业。这些研究的

结果表明这两者之间有确切的因果关系（Armstrong et al.，2004；Bostrom et al.，2002）。另一

方面，针对非职业暴露的流行病学研究非常缺乏，文献中报道的唯一研究针对中国宣威农村地

区，考察了居民室内使用烟煤作为能源与当地肺癌发病率之间的关系，并且也在煤烟暴露和肺

癌之间建立了因果关系（Gibbs，1997）。

从上个世纪70年代以来，中国人群肺癌发病率及死亡率都快速上升，从70年代的大约7 ×
10−5增长到了2005年的大约50× 10−5 （Zhao et al.，2006）。与此同时，中国城市和农村的大气

污染也愈加严重（Zhao et al.，2006）。但有研究表明，由于无法排除其他混杂因素的影响，其

中最重要的混杂因素是中国人群吸烟率的增加（Jiang et al.，2008），所以目前的流行病学数据

还很难在这两者之间建立确定的因果关系，

个体易感性对个体肺癌发病率有较大影响（Bostrom et al.，2002）。多环芳烃进入人体后经

过了复杂的代谢和反应过程，其在人体内首先被活化，然后才能成为亲电试剂和DNA相结合引

起肿瘤，与此同时，人体内有多种DNA修复酶，能修复多环芳烃导致的DNA损伤（Hassett et

al.，1994；Hosgood et al.，2007；Hou et al.，2002；Hu et al.，2004；Kiyohara et al.，2002；

Matullo et al.，2003；Persson et al.，1999；Qiu et al.，2008；Shi et al.，2008；Ye et al.，2006；

Yin et al.，2001；Zienolddiny et al.，2006）。一系列酶参与了上述这些过程，由于这些酶的活

性在不同的个体内有不同的水平，进而影响该个体的易感性。这些酶的活性与人体内调控这些

酶的基因的多态性密切相关（Bostrom et al.，2002）。因此，调控这些酶的基因的多态性分布是

影响个体之间易感性的重要原因。但由于需要较大的数据量，尤其是多基因之间的协作目前还

不清楚，当前流行病学研究大多还是针对单基因（Vineis，2004），因此目前还没有人群易感性

分布的定量结果，仅有一些研究者提出了一些定性的假设（Vineis，2004）。本研究试图建立一

个至少是半定量的易感性的人群分布情况，并研究其对中国人群肺癌发病率的影响。
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1.2 研究目的

1. 建立一个系统和详细的中国多环芳烃排放清单，具体目标包括：

1）估算中国多环芳烃的年排放量；

2）弄清中国多环芳烃排放的主要来源；

3）计算不同多环芳烃化合物组成结构；

4）分析中国多环芳烃排放的空间分布格局；

5）了解1949年以来中国多环芳烃排放的年际变化及季节变化；

6）改进排放清单的空间分配方法；

7）分析中国多环芳烃排放的不确定性；

8）尝试将中国排放清单的方法向全球推广。

2.开发多介质模型耦合的大气扩散模型，并解决如下问题：

1）计算各介质中多环芳烃的的存量及浓度；

2）了解国内各区域间多环芳烃的输送特征；

3）系统评价各介质之间的分配和交换过程及其空间分异；

4）计算中国多环芳烃的输入，即周边区域对中国的影响；

5）估计中国多环芳烃的输出；

6）评估迁移模型结果的不确定性。

3.试图定量评价多环芳烃呼吸暴露对肺癌的归因度比例，了解多环芳烃空气污染和肺癌之间

的关系，并解决如下问题：

1）尝试使用符合流行病学规范的风险表征手段；

2）在全国尺度上定量评价呼吸暴露PAHs的健康风险；

3）风险的空间分布；

4）风险的不确定性；

5）个体差别对人群风险的影响；

6）评估减排效果。

1.3 内容简介

1.建立多环芳烃的排放清单；建立和调试多介质模型耦合的大气迁移模式；评价多环芳烃呼

吸暴露导致的人群肺癌风险；相关的数据处理方法和使用的各种软件。

2. 中国多环芳烃排放清单的研究结果: 排放因子数据库的建立，包括文献收集以及本研

究组的相关结果；2003年中国多环芳烃的总排放量、不同化合物的排放量、不同源的贡献，以

及1950-2005年的变化状况；在国家级排放清单的基础上，给出中国县级排放清单的结果；将省

级、县级的排放清单的方法推广，建立精确至平方公里分辨率的多环芳烃排放清单；估计上述

清单的不确定性和中国多环芳烃排放的季节变化；本研究将中国多环芳烃排放清单涉及的排放

因子数据库推广，建立初步的全球多环芳烃排放清单。

3.在建立的中国多环芳烃排放清单的基础上，描述使用多介质模型耦合的大气迁移模型对中

国多环芳烃的迁移和归趋的模拟结果。具体包括中国范围内多环芳烃在各介质中的浓度的模型

结果与观测的对比；中国多环芳烃各介质浓度的空间分布特征；国内不同区域排放的多环芳烃

的迁移和输运；各介质之间分配和交换过程；上述迁移模型的不确定性的初步估计。

4.计算中国和亚洲排放的多环芳烃向西太平洋的输出和向北美的输送。首先估计了亚洲及

中国的多环芳烃排放源对西太平洋及北美洲地表和高空多环芳烃浓度的贡献；分析了平均状况

下中国和亚洲排放的多环芳烃向北太平洋和北美的输送状况；分析了输出的季节变化及相关的

机理；估算了输送量和对北美地表浓度的贡献；研究了亚洲排放多环芳烃向北美的偶发式输送；

最后，给出中国及亚洲多环芳烃输出的年际变化及与相关气候指数的关系。
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5.估计中国环境大气多环芳烃呼吸暴露及导致的肺癌风险。首先将模拟得到的中国地表多环

芳烃浓度与国家标准进行对比，得到了超标的面积和人口数量；其次建立了肺癌易感性和呼吸

率的人群分布；然后评价了中国环境大气多环芳烃呼吸暴露的肺癌风险，包括空间分布、不确

定性，及易感性的影响等；最后讨论其他暴露途径，农村室内大气多环芳烃污染，以及减排的

效果评价。
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2.1 多环芳烃简介

多环芳烃是指分子中含有两个或两个以上苯环以稠环形式连接在一起的碳氢化合物。

PAHs类物质种类繁多，迄今已发现有200多种。环境研究中经常关注的是16种母体多环芳烃，

因其较高的环境含量而被美国环保局（USEPA）列为优先控制污染物（USEPA，1999），其分

子结构和名称见图2.1，常见理化参数包括沸点、熔点、溶解度、饱和蒸汽压、亨利常数以及辛

醇-水分配系数等列于表2.1（Mackay et al.，1992）。 由表2.1可见，不同PAHs的理化性质差别

1.萘

Naphthalene 

 

2.苊烯

Acenaphthylene 

3.苊

Acenaphthene 

4.芴

Fluorene 

5.菲

Phenanthrene 

6.蒽

Anthracene 

7.荧蒽

Fluoranthene 

8.芘

Pyrene 

9.苯并蒽

Benz[a]anthracene 

10.屈

Chrysene 

11.苯并[b]荧蒽

Benzo[b]fluoranthene 

12.苯并[k]荧蒽

Benzo[k]fluoranthene 

13.苯并[a]芘

Benzo[a]pyrene 

14.茚并[1,2,3-cd]芘

Indeno[1,2,3-cd]pyrene 

15.二苯并[a,h]蒽

Dibenz[a,h]anthracene 

16.苯并[ghi]苝

Benzo[ghi]perylene 
 

图 2.1: 16种USEPA优控PAHs的结构及名称

较大，苯环数从2环到6环，分子量也相应的在128到276之间。大体而言，根据PAHs类物质环数

和分子量的不同，可以将PAHs区分为低环和高环，以及中间的过度中环三类。低环PAHs表现

为较强的挥发性和水溶性。相反，高环PAHs则较难挥发，溶解度较小，更易与有机质结合。
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2.2 多环芳烃排放源及排放清单状况

多环芳烃产生于含炭、氢元素的有机物暴露于高于700度的高温时，包括热裂解合并过程和

不完全燃烧（MASTRAL and CALLEAN，2000）。由于这一过程在自然界和人类社会中广为发

生，因此多环芳烃来源十分广泛。环境中多环芳烃主要来源于人类活动，但一些自然过程也会

产生多环芳烃。人为活动主要包括各种燃烧过程：包括能源消耗、垃圾焚烧等；工业生产：包括

炼焦、电解铝、石油精炼等。自然过程则主要包括森林火灾和火山喷发等（Tsibulsky，2001）。

目前认为多环芳烃可能的主要排放源是：1）有机燃料的燃烧，主要包括各种工业部门和居民生

活中煤、石油、天然气和各种生物质燃料的使用。通常而言，燃烧效率越高，产生的多环芳烃

越少。有机燃料燃烧过程是大气中多环芳烃排放最重要的源（Tsibulsky，2001）；2）炼焦，主

要包括炼焦过程中的炼制过程、焦炉加热系统以及焦炉煤气的泄漏等等；3）电解制铝，主要包

括电解制铝过程中的碳阳极的烘焙过程；4）木材防腐，主要指木材防腐剂的自然挥发过程；5）

柏油公路铺设，主要是指沥青混合和道路铺设过程中多环芳烃的挥发过程；6）运输，主要是指

各种汽车尾气排放过程；7）垃圾焚烧，包括生活垃圾和工业肥料的燃烧过程；8）天然火和农

业废弃物燃烧，包括森林、草原火灾和秸秆的燃烧；9）石油精炼和汽油分配，其中汽油分配主

要指汽油在运输、储藏过程中的泄漏（Tsibulsky，2001）。

已有不少研究者估计过多环芳烃的排放，空间范围包括全球、一些发达国家、以及少数发

展中国家，时间跨度从1960s到2000s。表2给出了文献中报道的多环芳烃排放清单的详细情况。

Suess（1976）最早给出了1966-1969年全球BaP人为源的排放量。据Suess估计，全球BaP的年排

放量大约为5 Gg/y。此后，包括欧洲、美国、加拿大以及前苏联国家均有地区性的排放清单

编制。Tsibulsky（2001）总结了多环芳烃排放清单的一般方法，认为多环芳烃的主要排放源包

括有机燃料的燃烧、炼铝、炼焦、垃圾焚烧、路上交通、路下交通、天然火灾、农业废弃物燃

烧、木材处理和沥青铺路。Tsibulsky还建立了一个适用与前苏联国家的完善的排放因子数据

库。由于对于大多数排放源，文献中仅仅报道了BaP的排放因子，因此，其他物质的排放因子

可以由已知排放源的排放谱估计得到，并假设不同国家同类排放源具有同样的排放谱。最后，

Tsibulsky给出了1990、1995、1997年10个前苏联国家6种多环芳烃的排放量，并估计了其不确定

性范围。与此类似，Pacyna et al.（2003）估计了欧洲1970-1995年不同源BaP的排放量的时间

变化。Pacyna发现，1993-1995年欧洲BaP的最重要来源分别是非工业燃烧（SNAP 2, 55%）和

生产过程（SNAP 4, 38%）。在绝大多数国家，非工业燃烧是最重要的排放源；而在荷兰和卢森

堡，交通运输是其最重要排放源；在俄罗斯，生产过程，包括炼铝和炼焦是其最重要排放源。

而对于同一排放源来说，不同国家因使用的能源种类的细微差别，也有不同的贡献，Pacyna

et al. 总结了欧洲各国生活用取暖采用能源的差别，发现英国硬煤燃烧是最重要源，而瑞典

则是木柴燃烧。从时间趋势上来说，非工业燃烧和生产过程排放的多环芳烃均有显著下降趋

势，主要是由于减排技术的进步和化石燃料使用量的下降。Berdowski et al.（1997）估计了欧

洲23个国家和地区的6种（BaP、BbF、BghiP、BkF、FLA、IcdP）多环芳烃1990年的排放量，

总计12. 5 Gg/y。Berdowski et al. 也估计了排放的不确定性，对于欧洲多环芳烃排放而言，其

不确定性大约在2∼5倍之间。根据Berdowski et al. 的估计，欧洲多环芳烃排放的最重要来源

是非工业燃烧（45.2%）、溶剂和其他产品使用（28.8%），其次是生产过程（11.5%）和交通油

燃烧（11.2%），其他源仅贡献3.3%。从时间变化趋势上，Berdowski et al. 认为生活用排放源

的相对贡献逐渐增加，而工业相关的排放源的贡献则逐渐减小。同时，作为官方数据，EMEP

（Eur opean Monitoring and Evaluation Programme, http://webdab.emep.int/）也编撰了欧洲

数国4种多环芳烃（BaP、BbF、BkF、IcdP）的排放清单。1990年和2003年欧洲各国多环芳烃

排放量分别为2.4和1.3 Gg/y。从来源上讲，与Berdowski et al. 和Pacyna et al. 的结果均有

较大区别。EMEP发现1990年溶剂和其他产品使用（34.4%）、非工业燃烧（20.5%）、生产工程

（19.9%）、交通油燃烧（10.6%）和制造业燃料使用（6.4%）是欧洲多环芳烃最重要的排放源。
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2003年，除总排放量发生显著下降外，其主要排放来源发生了重大变化，生活源（30.8%）、溶剂

和其他产品使用（17.9%），其他工业过程（12.3%）、金属生产（9.3%）、交通油燃烧（4.0%）和

有色金属冶炼（3.1%）成为了最重要的排放源。Dore et al.（2005）估计了英国1990-2003年16种

多环芳烃的排放量，发现其排放量从1990年的8.2 Gg/y降低到了2003年1.6 Gg/y，但主要排放源

并无显著变化，以2003年为例，其主要排放源分别是交通油燃烧（60%）、生活部门燃烧（19%）

和工业燃烧（7%）。另外，Wenborn et al.（1999）也估计英国多环芳烃的排放量，发现1995年

英国16种多环芳烃的排放量为1.7 Gg/y。以BaP为例，其主要排放源包括炭阳极烘焙（40.5%），

工业燃烧（29.5%），交通油燃烧（7.0%），生活用煤燃烧（5.1%），电解制铝（3.5%）和生活用

木柴燃烧（3.2%）。值得一提的是，Wenborn引入了排放因子不确定性评级方法，将排放因子按

其来源分为A-F6类，并估计了不确定性范围，对BaP而言，其第10和90百分位数的变化范围是

其均值的43%。

同时，美国环保局和其他组织也编制了美国全国和地区的排放清单，包括美国全国7种

致癌多环芳烃和16种多环芳烃，以及美国五大湖地区的BaP排放。据美国环保局1998年的估

计（USEPA，1998），美国1990年16种优控多环芳烃的总排放量为26.5 Gg/y。主要的排放源

是生活用木柴燃烧（33.4%）、消费品使用（21.7%）、自然火灾（9.59%）和航空工业（6.19%）

等。其中7种致癌性多环芳烃的排放量为2.0 Gg/y。此后美国环保局又更新了这一数字，估计

了1990-1995年美国7种致癌性多环芳烃的排放量。作为有害有机污染物质的一大类，该清单详

细收集了当时可得的排放因子数据，同时也测定了一大批排放因子，建立了非常完善和详细的

多环芳烃排放因子数据库，该数据库是完全公开的，供后续研究者自由引用。近年来，也有一

些个人研究者和组织对美国多环芳烃排放量进行了估计。2007年五大湖委员会（GLC，2007）

估计了1990-2006年美国五大湖地区8个州和加拿大安大略省的BaP排放量，并对此数据以2002年

为参考年进行了更新。发现这一地区BaP排放的主要源是金属制造（32.9%）、生活用木柴燃烧

（28.3%）、室外焚烧（13.3%）、石油精炼（11.2%）和路上交通（5.77%）等。该报告总结了该地

区BaP排放的时间变化趋势，发现其排放量在1996-2002年期间有显著下降，但这一结论有较大

不确定性。该报告认为自1990到2006年期间，BaP排放下降的主要原因有6个：1）交通源排放大

约降低了30%-50%，这主要是由于对机车引擎排放控制的改善；2）金属制造过程排放下降了至

少90%，这主要是由于相关法令的生效，以及污染控制措施的加强和部分排放活动的降低；3）

石油精炼过程排放量下降了至少99%，这一下降也与相关的法令有关，从而加强了对BaP排放的

控制；4）生活用木柴燃烧也有一定变化，但方向和大小目前还不确定，涉及到的因素包括木柴

燃烧量下降了大约30%，以及新式燃烧炉的引入，但其排放因子的变化目前还没有统一的测定结

果；5）室外焚烧，有一定变化，但并不显著；6）其他源，目前方向和大小也不确定，包括农

业焚烧、木材处理、沥青使用和轮胎焚烧等等。最近，在美国和加拿大官方排放清单的基础上，

Galameau et al.（2007）更新了美国和加拿大的多环芳烃排放清单。其基本方法是在目前已知的

排放源排放谱的基础上增添了在原排放清单中缺失的某些化合物的排放因子，结果表明2002年

美国和加拿大6种半挥发性多环芳烃（PHE、ANT、FLT、PYR、BaA、CHR）的排放量为18.2

Gg/y（其中美国和加拿大分别为16.4和1.8 Gg/y），与原清单相比提高了至少100%，但主要排

放源并无显著变化。此外，使用SMOKE（Sparse Matrix Operator Kernel Emissions Modeling

System）将总排放量分配到42km×42km的网格系统中，并考虑了季节差别。

除发达国家外，当前十分缺乏发展中国家的排放清单。在本研究开展之前，仅有的发

展中国家的排放清单是针对中国1980-2003年多环芳烃排放量（Xu et al.，2006）。 2003年中

国16种多环芳烃的排放量为25.3 Gg/y。主要源是生活用薪柴、秸秆和煤燃烧（分别为33.7%，

25.8%和19.6%）和炼焦（16.3%）。Xu et al. 也估计了中国多环芳烃排放量的不确定性，发现其

半内四分位数范围在25%和42%之间。Xu et al. 同时发现中国多环芳烃排放的排放谱与发达国

家有较大差别，体现为有较大的高环和致癌性多环芳烃排放量比例。最后，Xu et al. 也利用各

省的排放活动数据将全国排放量分配到各省，并估计了1980-2003年中国多环芳烃排放量的时间
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表 2.2: 当前文献中发表的多环芳烃排放清单

国家/地区 时间 PAHs种类 排放量, Gg/y 参考文献

全球 1966-1969 BaP 5 Suess，1976

前苏联国家 1990-1997 6 PAHs 1.02 Tsibulsky，2001

欧洲 1970-1995 BaP 0.59 Pacyna，2003

欧洲 1990 6 PAHs 12.5 Berdowski，1997

欧洲 1990 4 PAHs 2.4 EMEP，web

美国 1970-1995 7 PAHs - USEPA，2001

美国 1990 16 PAHs 26.5 USEPA，1998

美国五大湖地区 2002 BaP 0.0268 GLC，2007

英国 1970-2003 16 PAHs 1.56 Dore，2005

英国 1995 16 PAHs 3.8 Wenborn，1999

美国和加拿大 2002 6 PAHs 18.2 Galarneau，2007

中国 1980-2003 16 PAHs 25.3 Xu，2006

变化趋势。发现自1980到1990年，中国多环芳烃排放显著增加；但自1990到大约2000年，由于城

市地区生活煤燃烧量的减少，中国多环芳烃排放经历了小幅下降，但此后由于经济的持续发展，

排放量又重新增加。 由于国家级排放清单较为粗糙的时间和空间分辨率，为了满足更细时间空

间尺度的污染调查、模型计算和政策制定的需要，研究者还需要建立时间和空间分辨率更细的

清单。但是，往往排放活动和排放因子数据并不具有相应的时间和空间分辨率，就需要对已有

的清单进行时间上和空间上的再分配。对于排放的空间分配，替代数据法是对于面源最为常用

的空间插值方法，其基本思路是选取和目标化合物排放活动密切相关的其他参数进行替代，用

此参数为权重对总排放进行区域分摊。因为数据常见易得，研究者常根据人口密度、土地利用

类型、植被状况、GDP、农业产量、牲畜养殖密度等数据进行空间分配（Streets et al.，2003；

Wilson et al.，2006；Yamaji et al.，2003）。对于点源，如各种工厂、大型矿厂等，研究者通

常直接根据其实际地理位置将其排放归属于相应的单元格点（Streets et al.，2003；Wang and

Maurer，2005）。对于移动源，主要是指地面交通，包括汽车和铁路运输，以及海洋和空中运输

等，由于数据空间结构复杂，有的研究将其等同于面源处理（Xu et al.，2006），更好的方法是

利用具体的交通地理信息，包括公路、铁路、航线的位置信息、交通流量、交通工具种类、燃

料种类、线路状况等进行详细分配，但由于数据需求量较大，应用较难（Streets et al.，2003）。

最后，不同种类的源排放被整合在一起，形成最后总的清单。对于时间分配，当前的研究还不

是很多，但所采用的方法和空间分配是完全一致的。例如，Streets et al.（2003）估计了全球炭

质气溶胶排放的季节变化，其方法是根据当地气温估计当地的能源消耗状况，从而估计不同季

节气溶胶排放的季节变化幅度。Kannari et al.（2007）采用了天然气公司提供的每小时的燃气

消耗数据、工商行业点源能源消耗的时间变化等数据来对排放进行时间上插值，建立了精确到

小时的排放清单。

2.3 中国环境中多环芳烃污染

近年来国内学者对若干城市大气环境中的PAHs污染展开了大量研究（Cheng et al.，2007；

Cui and Wen，2003；Dai et al.，2006；Diao et al.，2005；Du and Liu，2006；Feng et al.，

1999；Guo et al.，2003；Guo et al.，2004；Guo et al.，2003；He et al.，2005；Lin et al.，

2005；Niu et al.，2005；Pen et al.，2000；Pen et al.，2003；Tan et al.，2006；Tang et al.，

2005；Wan et al.，2006；Wang et al.，2006；Wang，2002；Wu et al.，2005；Ye et al.，2006；

Zhang et al.，2004a；Zhou et al.，2005）。研究表明，国内城市大气环境中存在广泛的PAHs污
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表 2.3: 国内外部分城市和地区大气中的PAHs

城市 介质 季节（PAHs，ng/m3） 参考文献

春 夏 秋 冬 全年

北京 PM10 72.1 16.7 128.5 338 138 Zhou, 2005

天津 TSP 7.0-40 69-2170 Wu, 2005

沈阳 TSP 11 232 Tang, 2005

大连 TSP 17.9 167 Wan, 2006

太原 TSP 1500 Pen, 2003

兰州 TSP 1000-2000 Pen, 2000

青岛 TSP 13.1 12.3 28 177.2 88 Guo, 2003b

南京 PM2.5 40 86 63 Wang, 2007

上海 PM10 34.3 24.3 45.3 245 87 郭红连, 2004

广州 PM10 28.5 17.2 32.1 33.3-86.3 39.4 Tan,2006

香港 PM10 5.8 54.7 44.5 Guo, 2003a

华北 PM10 147 Liu, 2007

国外部分城市大气数据

London G+P 39 Dimashki，2001

Houston G+P 26 Naumova，2002

Birmingham PM10 4.8 23 Harrison，1996

Chicago TSP 12 Sun et al.，2006

染。总体上，北方城市的污染程度高于南方城市，国内城市显著高于欧美的工业城市（表2.3）。

由于采暖期大量的燃煤排放和不利的扩散、降解条件，冬季城市大气中的PAHs污染显著高于其

他季度（Guo et al.，2003；Tang et al.，2005；Wan et al.，2006）；而夏季普遍较高的气温以及

较强的光照和降水冲刷，使得城市大气中的PAHs的最低浓度水平一般出现在夏季（Guo et al.，

2003；Tan et al.，2006；Zhou et al.，2005）。此外，南方地区冬季大气中的PAHs在一定程度上

受到上风向PAHs排放的影响（Guo et al.，2004；Wang et al.，2006）。最近，Liu et al.（2007）

布点对华北地区城市和农村的多环芳烃浓度进行了系统检测，结果表明农村地区由于生物质

能源和煤的广泛使用，也检测到了较高的环境浓度水平。近几年的研究发现，南京市的大气

中PAHs浓度有明显的下降（Niu et al.，2005），而北京市大气中的PAHs并没有明显的变化趋势

（Zhou et al.，2005；曾凡刚et al.，2002），上海市的大气中的BaP则略有上升（郭红连，2004）。

我国土壤中多环芳烃污染水平也较高。近年来开展了不少针对国内不同区域的表层土壤中多环

芳烃浓度的研究（表2.4），研究区域覆盖了环渤海地区（Ma et al.，2005；Tang et al.，2005；

Wang et al.，2003）、长江三角洲地区（Ping et al.，2007）和珠江三角洲地区（Chen et al.，

2005）。针对偏远污染较少的地区的研究比较少，但也有少数研究进行（Wang and Tao，2009），

包括青藏地区。从表2.4结果可见，中国表层土壤中多环芳烃浓度水平变异较大，城区、污灌区

和工业区的浓度水平显著高于郊区和农村。 对于其它介质，包括地表水、海洋、食物、降尘和

降雨，近年来也有不少研究者系统的测定了其中的多环芳烃含量（Bai et al.，2008；Klumpp et

al.，2002；Liu et al.，2006；Liu et al.，2007；Scheringer et al.，2004；Zhang et al.，2009a；

Zhang et al.，2008a）。整体情况表明，中国面临较为严重的多环芳烃污染。

2.4 多环芳烃的毒性

多环芳烃类化合物在人体内的致癌涉及多个同时作用的步骤、机理和过程，主要涉及基因

毒性；突变基因的表达过程，包括转录、翻译及后翻译等过程以及变异后细胞的分裂和凋亡
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表 2.4: 国内外部分区域表层土壤中PAHs含量

区域 样本量 平均浓度 参考文献

（µg/kg）

北京郊区 47 1350 Ma et al.，2005

北京城区 31 3920 Tang et al.，2005

天津 188 818 Wang et al.，2002

北京密云郊区 28 58 郭晓立et al.，2004

北京房山郊区 20 192 郭晓立et al.，2004

沈抚污灌区 7 4950 曲健et al.，2006

江苏生态示范区 58 28 张祥志et al.，2006

长江三角洲 30 397 Ping et al.，2007

南京工矿企业区 32 4290 葛成军et al.，2005

吴江市水稻土 8 220-1630 丁爱芳et al.，2005

广州 31 422 Chen et al.，2005

汕头 131 317 郝蓉et al.，2004

东莞市 64 413 张天彬et al.，2005

香港 53 55 Zhang et al.，2006

拉鲁湿地 4 82 祁士华et al.，2003

青藏高原 42 22 Wang and Tao，2009

环渤海地区 302 546 Zuo et al.，2007

国外部分地区浓度水平

Welsh 49 2120 Jones et al.，1989

England 201 976 Heywood et al.，2006

France塞纳河盆地地区 37 2510 Motelay-Massei et al.，2004

Poland 39 264 MaliszewskaKordybach，1996

美国大平原地区 18 142 Wilcke and Amelung，2000

Brazil 18 118 Wilcke et al.，1999

Sweden 23 225 Bucheli et al.，2004

Spain 24 554 Nadal et al.，2004

（Hanahan and Weinberg，2000）。总体来说，多环芳烃的致癌效应被认为分成初始（initiation）、

增强（promotion）和作用（progression）三个过程。致癌作用的初始过程主要是指化合物引

起DNA发生变化（加成）。而在后续的DNA复制过程中，这些变化可能会被人体当作突变加以

修复。化合物引起几个关键基因的突变被认为是化合物致癌的关键过程。现有的资料表明，化

合物引起这一过程的效应与剂量成正相关，并没有阈值（Bostrom et al.，2002）。增强过程主要

与细胞分裂过程中的染色质重排有关。最后，肿瘤作用过程被认为是不可逆的，其主要特征是

细胞基因组稳定性下降，以及后续的恶性演化和增生（Bostrom et al.，2002）。多环芳烃在人体

内既能产生基因毒性，也参与一些其他的反应。具有初始和增强效应的多环芳烃化合物被认为

是完全致癌物，并能参与致癌过程的多个阶段。其中，多环芳烃参与肿瘤形成这一过程研究得

最为广泛，但其他非基因过程的研究目前还比较少（Bostrom et al.，2002）。

多环芳烃的生物反应活性与其本身的特性有关。第一个特性是多环芳烃类化合物经代谢

后能转化成为亲电的中间产物，这些产物能与DNA、RNA和蛋白质中的亲核部分形成共价键

（Sims and Grover，1974）。因此，除了能形成DNA加和物外，这些活性的代谢产物还能和其他

细胞成分发生反应，干扰翻译，DNA复制，以及蛋白质合成等过程。第二个特性是多环芳烃类
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表 2.5: IARC对含有多环芳烃的混合物以及职业暴露对人体的致癌性评价

混合物/暴露种类 IARC分类 混合物/暴露种类 IARC分类

G1 G2A G2B G3 G1 G2A G2B G3

沥青 × 喷气机燃料 ×
沥青提取物 × 矿物油

炭黑 × 未处理 ×
炭黑提取物 × 粗处理 ×
煤尘 × 深度处理 ×
煤焦油沥青 × 石油溶剂 ×
煤焦油 × 页岩油 ×
煤油 × 煤烟 ×
原油 × 柴油机尾气 ×
柴油 汽油机尾气 ×
轻柴油 × 烟草燃烧物 ×
航海煤油 × 铝生产 ×
燃料油 煤气化 ×
重燃料油 × 炼焦 ×
轻燃料油 × 石油精炼 ×
汽油 ×
注：G1: 对人体有致癌性；G2A: 有较大可能对人体有致癌性；G2B: 可能对人体有致癌性；G3: 未分类。参考文献：IARC，1983

化合物对Ah受体的高度亲和性，从而影响细胞和生物的生物反应、生长以及分化。Ah受体能

调控许多目标基因的表达水平，包括细胞色素P4501A1、P4501A2、P4501B1，以及其他生物转

化过程，包括Glutathione转运子（GSTs）等（Nebert et al.，1993）。第三个特性是多环芳烃类

物质对细胞间过程的阻滞效应（Bostrom et al.，2002）。 由于多环芳烃类化合物能导致人体产

生肿瘤，对多环芳烃的研究引起了环境学界的广泛关注（IARC，1983）。对PAHs的毒性研究由

来已久，早在1775年，Pott（1775）第一次注意到在扫烟囱工人中炭黑暴露能导致睾丸癌的发

生。此后，von Volkman（1875）也在煤焦工业工人中发现了较高的皮肤癌发病率。在20世纪早

期，科学界已普遍认为煤烟、煤焦油和沥青对人体有致癌效应（Dipple，1985）。近年来广泛积

累的动物实验证据也表明汽车尾气提取物的致癌活性主要是由其中4∼7环的多环芳烃类物质贡

献的（Grimmer et al.，1983；Grimmer et al.，1984）。因此，IARC（International Agency for

Research on Cancer）和WHO（World Health Organization）系统评价了数种含有多环芳烃的

物质和混合物，以及单独的多环芳烃化合物的致癌性，其结果分别见表2.5和表2.6。

对于多环芳烃呼吸暴露，肺癌是其主要的致癌终点（Armstrong et al.，2004）。为准确评价

多环芳烃呼吸暴露和肺癌发病之间的关系，研究者采取了队列研究的手段对一系列行业的职业

暴露和肺癌发病/死亡率之间的剂量效应关系进行了评价。Armstrong et al.（2004）对这些研

究进行了综述，本研究列出了其综述的主要结果（表2.7）。由此表可见，当前研究主要针对北

美和欧洲等发达国家，针对中国的研究较少，仅有2例，且多集中于炼焦和炼铝行业的职业工人

暴露，缺乏在环境暴露条件下的流行病学研究。另外，与动物实验不同，对暴露的计算方式多

以替代数据，也有少数研究使用了BaP的浓度，这也是WHO推荐BaP作为风险的指示性物质的

原因。该类研究的时间跨度较长，最早的研究可以追溯到1956年英国的一项针对炼焦厂的研究。

这些研究的结果表明，职业暴露条件下，多环芳烃浓度和肺癌发病或死亡率之间的确存在显著

的剂量效应关系，并且不同的研究之间结果可比（Armstrong et al.，2004）。
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表 2.6: IARC和WHO对不同多环芳烃化合物的

致癌性评价

化合物 IARC分类 WHO

动物 人体

Anthracene I 3 -

Phenanthrene I 3 (+/-)

Chrysene L 3 +

Benz[a]anthracene S 2A +

Pyrene I 3 (+/-)

Benzo[a]Pyrene S 2A +

Dibenz[a,h]anthracene S 2A (-)

Benzo[ghi]perylene I 3 +

Fluoranthene I 3 (+)

Benzo[b]fluoranthene S 2B +

Benzo[k]fluoranthene S 2B +

Indeno[1,2,3-cd]pyrene S 2B +

I.不充分的证据；L：有限的证据；S：充足的证据

2A.具有高度可能性；2B.具有一定的可能性；3.无法分类

-：阴性；+：阳性；+/-：存疑；()：仅有有限文献支持

参考文献：IARC，1983；WHO/IPCS，1998

2.5 多环芳烃的暴露模拟

暴露是指人体通过各种途径对某种污染物或特定其他物质的吸收（IPCS，1994；USEPA，

1992；WHO，1987；WHO，1996）。暴露评价是健康风险评价的重要过程之一，是健康风险评

价的定量基础。暴露与多个因素有关，按时间区分，人体对某种污染物的暴露包括长期和短期

两种，即急性和慢性；按性质区分，暴露包括职业暴露和环境暴露两种。按照暴露评价方法区

分，分为直接和间接两种，直接评价为直接监测人体中污染物浓度，研究暴露量对人体健康的

危害；间接方法为暴露模型模拟。

当前已经开展了较多的污染物暴露评价工作。PBPK（physiologically pharmacokinetic

modeling）模型可直接评价暴露量。欧洲国家开展的间接暴露估算研究多数限于单一介质的人

体暴露估算，如荷兰的CSOIL模型、丹麦的CETO模型、英国的CLEA模型、意大利的ROME模

型以及比利时的Vlier模型等都是针对土壤污染所导致的人体暴露模型研究（Frank，2001）。

在暴露计算和参数选取方面，科学界已经得到了很多确定性结论（IGHRC，2004；USEPA，

1992）。近年来，研究者从人体对不同化学物质的暴露以及不同途径的暴露等方面都给出了很多

研究报道（Mark et al.，2006）。

由于多环芳烃广泛存在于环境中各个介质，包括食物和室内环境等，因此人体对多环芳烃

类化合物的暴露是一个多途径的过程。在区域尺度上进行的多途径、多介质暴露估计过程中，

多介质－多途径暴露模型有较大优势。多途径-多介质模型可以评价总暴露量，也可以分开评价

各种暴露途径对总暴露量的贡献,包括膳食暴露，呼吸暴露，皮肤暴露等（Adolf et al.，2000；

David，1999；Torben et al.，1996）。目前已经有很多对各种暴露途径的研究，暴露对象包括

无机和有机化合物。例如，美国国家环保局开展的人体暴露评价调查项目估算了全美范围内

人体对空气、食物、饮水及居室周围环境中的土壤、灰尘中的46种污染物的总暴露（Sexton et

al.，1995）。Dimitroulopoulou et al.（2001）利用人的行为参数和归趋模型以及室外监测浓度，
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表 2.7: 文献中报道的多环芳烃呼吸暴露和肺癌发病/死亡之间剂量效应

关系的流行病学研究

国家 行业 种类 暴露计算 对照变量 终点 例数 参考文献

Norway 炼焦 队列 替代数据 累计暴露 发病 7 1

France 炼焦 队列 无 工作种类 死亡 24 2

USA 炼焦 队列 替代数据 累计暴露 死亡 458 3

Italy 炼焦 队列 无 singleSMR 死亡 19 4

U.K. 炼焦 队列 替代数据 累计暴露 死亡 182 5

U.K. 炼焦 队列 替代数据 累计暴露 死亡 59 5

U.K. 炼焦 队列 无 工作种类 死亡 21 4

Japan 炼焦 队列 无 singleSMR 死亡 15 4

Holland 炼焦 队列 无 工作种类 死亡 273 6

China 炼焦 Nested BaP 暴露时间 发病 194 7

Germany 气化 队列 BaP singleSMR 死亡 78 8

U.K. 气化 队列 无 工作种类 死亡 79 4

U.K. 气化 队列 无 工作种类 死亡 110 4

Sweden 气化 队列 BaP singleSMR 死亡 0 9

Canada 炼铝 Ca-coh BaP 累计暴露 死亡 338 10

USA 炼铝 队列 无 暴露时间 死亡 35 11

France 炼铝 队列 无 暴露时间 死亡 19 12

France 炼铝 队列 无 暴露时间 死亡 17 13

USA 炼铝 队列 无 暴露时间 死亡 64 14

USA 炼铝 队列 无 暴露时间 死亡 133 14

Norway 炼铝 队列 BaP 累计暴露 发病 189 15

Canada 炼铝 队列 替代数据 累计暴露 发病 37 16

Italy 碳极 队列 无 暴露时间 死亡 34 17

China 碳极 队列 BaP 工作种类 死亡 50 18

France 碳极 Nested BaP 暴露时间 发病 7 19

France 碳极 Nested BaP 暴露时间 死亡 13 19

USA 沥青 队列 BaP 暴露时间 死亡 121 20

Denmark 沥青 队列 BaP singleSMR 死亡 25 21

Holland 沥青 队列 无 singleSMR 死亡 39 22

Denmark 焦油 队列 无 singleSMR 死亡 16 23

U.K. 焦油 队列 无 singleSMR 死亡 12 24

Holland 焦油 队列 无 singleSMR 死亡 48 22

Sweden 烟囱 队列 无 暴露时间 死亡 53 25

Denmark 烟囱 队列 无 singleSMR 死亡 5 26

Italy 电厂 队列 无 singleSMR 死亡 5 27

Italy 电厂 队列 无 暴露时间 死亡 8 28

Italy 电厂 队列 无 singleSMR 死亡 6 29

USA 炭黑 队列 无 singleSMR 死亡 34 30

U.K. 炭黑 队列 替代数据 累计暴露 死亡 64 31

参考文献：1: Bye et al.，1998, 2: Chau et al.，1993, 3: Costantino et al.，1995, 4: Armstrong

et al.，2004, 5: Hurley et al.，1983, 6: Swaen et al.，1991, 7: Xu et al.，1996, 8: Berger

and Manz，1992, 9: Gustavsson and Reuterwall，1990, 10: Armstrong et al.，1994, 11:

Milham，1979, 12: Moulin et al.，2000, 13: Mur et al.，1987, 14: Rockette and Arena，

1983, 15: Romundstad et al.，1998, 16: Spinelli et al.，1991, 17: Donato et al.，2000, 18:

Liu et al.，1997, 19: Moulin et al.，1989, 20: Hammond et al.，1976, 21: Hansen，1991,

22: Swaen and Slangen，1997, 23: Hansen，1989, 24: Maclaren and Hurley，1987, 25:

Evanoff et al.，1993, 26: Hansen，1991, 27: Cammarano et al.，1986, 28: Forastiere et al.，

1989, 29: Petrelli et al.，1989, 30: Robertson and Inman，1996, 31: Sorahan et al.，2001
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评价了NO2通过室内污染、室外空气渗透所导致的室内污染和室内污染源所导致的室内污染三

种途径对人体的暴露；Tsai et al.（2001）用个体采样器研究了碳黑厂工人的呼吸和皮肤途径

的PAHs暴露量。

除一部分系统的对不同介质暴露进行评价的工作外，也有不少研究者仅对其中某个途径进

行单一和深入的评价。如段小丽等（2004）做了不同工作环境人群的PAHs暴露量研究，结论是

焦炉工人的日均暴露量为一般人群的几十倍到上百倍，造成差异的主要原因是呼吸暴露差异很

大。Liu et al.（2007）在2004年夏采用个体采样器对北京市交警的呼吸途径PAHs暴露量进行测

量和估算。Xu et al.（2002）研究了洗浴过程中含氯化合物的暴露。

由于暴露模型涉及环境介质浓度等大量输入参数，而当这些参数收集困难时，研究者通常

利用其它环境模型和暴露模型相耦合，来计算环境介质等浓度做为暴露模型的输入参数。如van

den Berg et al.（1994）从已知的土壤监测浓度出发，利用平衡模型计算介质浓度，估算了荷

兰各年龄段人群对PAHs、六六六等几十种污染物的暴露量。USEPA（1998）报告中给出了通

过大气扩散模型来计算大气中污染物浓度进而得到人群对污染物的呼吸暴露量的方法。目前

已经有一些应用此方法的研究成果如ACEHWCF模型，将大气扩散模型和暴露模型相结合来

计算人体暴露量（Tran，2001）。Tao et al.（2006）利用ISCTZ 模型计算了中国天津地区大气

中1×1km2多环芳烃浓度，并对该地区多环芳烃导致的癌症风险进行了系统评价。

2.6 多环芳烃的迁移及模拟

多环芳烃作为持久性有机污染物的一种，具有持久性、长距离迁移等特性。持久性有机污

染物由一组理化性质各异的有机化合物组成，具有毒性、持久性、生物积累放大以及倾向于长

距离迁移等特征。由于不同化合物不同的理化性质，这些物质表现出不同的环境行为（Wania，

2003；Wania，2006）。持久性有机污染物根据其性质的不同，可以分为主要由大气迁移，多次

沉降-挥发交换，单次沉降-挥发交换以及主要由水体迁移几种。这一划分最先由Wania（2003）

提出，其划分标准主要是其在不同介质间的分配行为的差异，包括KAW和KOA。主要由大气

迁移的化合物具有较强的挥发性，向地表沉降的比例和量都非常低。单次沉降-挥发交换类化

合物则在大气中与大气颗粒物牢固结合，一经沉降到地表，向大气重新迁移的比例很低。多

次沉降-挥发交换类化合物通常是半挥发性物质，随着温度的变化，很容易进行可逆的地气交

换。主要由水体迁移的化合物则由于水溶性较强，主要分布在海洋中，随洋流进行迁移。根

据Wania划分的结果，大多数早期列入持久性有机污染物名单的化合物（dirty dozen或legacy），

包括PCBs、DDT、OCP被划分为了多次沉降-挥发交换类。与之相反，HCHs可以被划分为主要

由水体交换类。多环芳烃则大多被划分为单次或多次沉降-挥发交换类，在不同介质间迁移通量

显著，并且迁移方向也有显著变化。

多介质模型被广泛用于模拟单次和多次沉降-挥发交换类有机污染物，包括多环芳烃类物

质的迁移和归趋（Beyer et al.，2000；Cao et al.，2004；Lang et al.，2007；Tao et al.，2003；

Wang and Tao，2009；Wania，2003；Wania and Mackay，1995），其优点在于能识别关键环

境过程和总体把握多环芳烃归趋和迁移的规律。在实际应用中，多介质模型模拟对多环芳烃迁

移和归趋模拟的空间尺度跨度较大，尺度从全球到数十公里的小区域不等。对大尺度研究而言，

关注的主要问题是多环芳烃的长距离迁移、纬度变化以及全球分配。Beyer et al.利用逸度模型

估计了包括多环芳烃在内的一系列化合物的半衰程和半衰期，发现这二者间有较好的线性关

系（Beyer et al.，2000）。Wania et al.（2003）使用逸度模型对污染物质的长距离迁移能力进行

了深入的研究，发现化合物的挥发性和水溶性是影响化合物向两极迁移的最重要因素。Wania

and Mackay（1995）还拓展了多介质模型的一般应用，将全球大气分为数个盒子，在盒子间考

虑了平流和扩散，从而在一定程度上考虑了该介质内部的空间分异。在较小尺度上，Tao et al.

（2003）拓展了这一思路，将之运用到了区域尺度，使用逸度模型模拟了多环芳烃在天津地区
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的空间分布。该模型将天津地区划分了规整的网格，并对网格间的平流输送进行了考虑。另一

方面，由于环境是一个动态系统，因而有必要考虑各环境参数的季节和年际变化。Lang et al.

（2007）利用四级动态逸度模型研究了珠三角地区的多环芳烃的季节变化情况，并分析了导致了

季节差异的主要原因。最近，Wang and Tao（2009）开发出了基于动态气象数据的多介质模型，

动态模拟了多环芳烃在华北地区的迁移和归趋。该模型对华北区域进行网格化，并利用逐天的

气象数据来计算格点间的平流输送和扩散，得到了该区域具有准确空间分异的多环芳烃浓度分

布情况。除了直接对环境中污染物质的归趋和迁移进行模拟外，Zhang et al.（2005）使用多介

质模型计算了各特征化合物比值随排放、迁移直到受体的变化，提出了改进的比值源解析方法。

Lang et al.（2008）推广了这一思路，系统地评价了化合物谱随着上述过程的变化。这些方法对

多环芳烃类物质在环境迁移过程中，由于化合物理化性质的差别，对其迁移行为的影响作了深

入细致的刻画和讨论。

多环芳烃在环境中除了在各介质间频繁交换外，由于一部分化合物挥发性较强，属于主要

由大气迁移类化合物，而另一部分由于有较弱的挥发性，主要与气溶胶结合，从而表现为单次

沉降-挥发交换类化合物的性质。因此，在大气中的迁移是多环芳烃环境行为的重要方面，地球

大气环流状况对多环芳烃的迁移起着重要作用。与此类似，即使是属于多次沉降-挥发交换类的

多环芳烃化合物，由于沉降以及地气之间分子交换过程也有较大影响，大气中迁移扩散对此类

多环芳烃类化合物的整体迁移和归趋性质也有较大影响。有研究者针对半挥发性物质的迁移方

式提出了诸如蛙跳以及冷凝效应等假说，来解释这类污染物质的全球迁移及分布规律（Mackay，

2001）。因此，多环芳烃类化合物往往能在一定气象条件下进行长距离迁移，尤其是区域尺度，

乃至洲际尺度以及向北极的输运。Becker et al.（2006）发现北极Alert地区1992-2000年空气中

多环芳烃浓度的变化与前苏联国家地区的工业活动下降有密切关系。Wilkening et al.（2000）也

发现在西风带的影响下，洲际迁移特别是跨太平洋输送对北美地区的空气质量和人体健康有较

大影响。据报道，中国及东亚地区排放的大气污染物能被抬升，然后在自由大气中被西风带传

输至西太平洋，形成亚洲的大气污染输出（Bey et al.，2001；Duncan et al.，2003）。Primbs et

al.（2007）为了观测多环芳烃类化合物的长距离输送，在日本的Okinawa布置了采样点对多环芳

烃进行连续的观测，发现当气团来自中国时，当地通常有较高的颗粒态多环芳烃浓度。类似的

观测活动也在北美洲西部的Cheeka Peak Observatory站点进行，发现亚洲气团往往和当地较高

的多环芳烃浓度有关（Killin et al.，2004）。

但由于均匀混合的假设，多介质模型并不能准确刻画相内迁移（Mackay，2001），在特

定气象条件下，均匀混合假设会导致多介质模型结果显著偏离真实浓度。单纯用多介质模型

是很难准确定量地对这些问题进行研究。而大气扩散模式能清楚地模拟污染物质的空间分异

以及迁移路径（Ma et al.，2003），近年来得到了广泛应用。这类模型有两类，一大类是基于

高斯烟团/烟羽扩散模式，包括CALPUFF、 ISCTZ等模型。如Tao et al.（2006）利用ISCTZ

III模型，在自己建立的1km分辨率的排放清单基础上模拟了天津地区多环芳烃的扩散迁移，

成功模拟了该地区多环芳烃浓度分布的城乡差异，并定量估计了当地居民的呼吸暴露。另

一类模型是基于质量守恒方程，并使用数值方法对其进行求解，包括Geos-Chem、MATCH、

MEDIA、CanMETOP、MOZART、CMAQ、MSC-EAST、GEM-POPs、ECHAM5等等（Bey

et al.，2001；Gong et al.，2007；Liebmann et al.，2007；Ma et al.，2003；Park et al.，2009；

San Jose et al.，2009）。由于后者能灵活地处理各种大气过程，能方便地对各种次网格过程进

行参数化，目前后者的应用日趋广泛。典型的例子是利用Geos-chem模型估计了包括CO和Hg在

内的一系列污染物的跨太平洋输送，并对其迁移机理、季节变化以及年际变化进行了深入的探

讨（Millet et al.，2008；Selin et al.，2008；Selin et al.，2008；Wu et al.，2008）。Sehili and

Lammel（2007）利用一般环流模型ECHAM5估计了欧洲和俄罗斯地区排放的多环芳烃的全球输

送，并对一系列多环芳烃气/固分配理论进行了检验，得到了多环芳烃在全球的平均生存时间以

及各介质存量等一般性结果。
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第三章 研究方法
本研究的研究方法有三个基本互相独立的部分，分别为排放清单的建立、多介质模型耦合

的大气扩散模式的建立与调试、人群易感性分布的获得及肺癌风险评价。排放清单为大气扩散

模式的基础，是后者的输入数据。同时，大气扩散模型提供的近地面层多环芳烃浓度数据又为

中国人群肺癌风险的评价提供了基础数据。本章将分别介绍各部分使用的详细研究方法。

3.1 排放清单的建立

本研究所建立的排放清单涉及的目标物质是16种USEPA优控的母体多环芳烃，其列表见

图2.1。根据数据可得性及排放量的大小，本研究针对的主要排放源包括室内薪柴燃烧、室内秸

秆燃烧、生活用燃煤、炼焦、热电厂及其他工业燃煤、交通用油、非交通用油、电解制铝、森林

火灾、草原火灾、野外秸秆焚烧、石油精炼及汽油分配。大体而言，本研究涉及的排放源分为

生物质、煤、石油及炼铝四种。对于每一大类源，本研究还针对能源种类和工艺技术等条件的

差别进行了进一步细分。如对于生活用燃煤，本研究对煤种类进行区分，将煤种区分为无烟煤

和非无烟煤两类，详情请见表3.1。

在确定了本研究所涉及到的排放源后，本研究系统地收集了各源的排放活动数据和排放因

子，并根据下式计算了排放量：

Eij =
n∑

k=1

EFi,j,kEAi,j,k (3.1)

其中E、EF和EA分别为排放量、排放因子及排放活动量。下标中i代表计算的化合物种类，j为

排放源种类，k为针对每种排放源进行的进一步细分，n为该细分的类数。如对野外焚烧秸秆

的NAP排放而言，i代表NAP，j为秸秆野外焚烧，k为秸秆种类，包括玉米、水稻和小麦，n为

秸秆种类，在本研究中为3。

本研究将建立一个系统和详细的中国多环芳烃排放清单，具体目标包括：1）估计中国多环

芳烃的年排放量；2）分析中国多环芳烃排放的空间分布格局；3）了解1949年以来中国多环芳

烃排放的年际变化及季节变化；4）分析中国多环芳烃排放的不确定性。针对这些目标本研究采

用了一系列的方法得到公式（1）中的各种变量，图3.1概括了本研究所采用的方法：

首先，本研究在Xu et al.（2006）建立的中国多环芳烃排放因子数据库基础上，加入了新报

道的排放因子，并对一些排放源进行了更细致深入的分类，也加入了一些新的排放源，从而建

立了新的排放因子数据库。由于数据的缺乏，较多的国外研究也被直接采用，并且对全国多环

芳烃排放，本研究也采用了一致的排放因子。

在排放活动数据方面，由于中国全国及省级的排放活动因子直接可得，可以直接用来进行

中国全国多环芳烃排放量的估算。而对于空间分辨率更高的排放活动数据，本研究采用了一系

列模型和替代数据的方法进行了估计。本研究根据文献中报道的省级排放活动数据（主要是能

源消耗数据），各省的社会、经济参数（包括人口、经济等参数），以及各省的资源、气候状况

（包括粮食产量、气温等参数）建立了排放活动数据和省级其他参数的回归模型。然后，本研究

根据这些回归模型，利用空间分辨率更高（1×1 km2，或县级）的社会、经济、资源、气候状况

等参数，回归外推得到了空间分辨率更高的排放活动数据。为了验证这一方法的合理性，本研

究收集了中国部分县的能源消耗数据，并与模型预测值进行比较。最后，在排放因子数据库和

排放活动数据的基础上，计算得到了具有较高空间分辨率的排放量。
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表 3.1: 本研究涉及的排放源及分类

一级分类 二级分类 三级分类 四级分类

生物质 秸秆 野外焚烧 玉米

小麦

水稻

室内燃烧 玉米

小麦

水稻

薪柴 森林火灾

室内燃烧

煤 生活 无烟煤

非无烟煤

工业 发电

工业

炼焦 控制

非控制

石油 交通 汽油 轻卡

轿车

摩托车

重卡

中卡

柴油 轻卡

公共汽车

轻卡

工业

精炼

分配

电解制铝 预焙阳极

同步阳极

与此同时，本研究还估计了排放量的不确定性。排放量的不确定性来自排放因子和排放活

动数据的不确定性。本研究通过收集大量同种排放源的排放因子数据，根据其频率分布来估计

其不确定性。而对于排放活动，本研究通过估计相关回归模型的误差来估计其不确定性。本研

究采用了蒙托卡罗模拟的方式来对总排放不确定性进行估计，具体方法如下：

1) 确定排放因子的概率分布函数

2) 确定排放活动的概率分布函数

3) 随机产生一对排放因子和排放活动数据

4) 计算排放量

5) 重复3、4步一定次数，通常是1,000,000次，得到一系列的排放量。

6) 根据得到的一系列排放量，计算算数均值、几何均值、标准差、频率分布等参数，估计排放

量计算的不确定性。

为了验证排放清单，本研究将多环芳烃排放量的空间分布与气溶胶光学厚度数据的空间分

布进行对比。由于多环芳烃排放源与气溶胶，尤其是细模态气溶胶的来源具有相似性（Li et al.，

2009），因此气溶胶的光学厚度能在一定程度上验证多环芳烃的排放量。另一个验证方式是将排

放量带入迁移模型，并将模拟值与观测值进行对比，后文会详细说明。

3.2 多介质模型耦合的大气扩散模式

本研究使用了多介质模型耦合的大气扩散模型对中国多环芳烃的迁移和归趋进行模
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图 3.1: 建立多环芳烃排放清单的技术路线示意图

拟。对于大气扩散部分，本研究采用了Ma et al.（2003）的CanMETOP（Canadian Model for

Environmental Transport of Organochlorine Pesticides）模式的大气扩散模块，该模块水平分

辨率是24×24 km2，垂直分成了12层，其高度分别为0、1.5、3.9、10、100、350、700、1200、

2000、3000、5000 和7000 m，该模块考虑了三个维度的平流、湍流扩散以及干湿沉降等过程。

另一方面，本研究使用了Tao et al.（2003）开发的基于逸度的多介质模型与上述大气扩散模型

耦合，但对一些关键过程，本研究也作了相应修改。图3.2给出了整体的模型结构，详细情形会

在后文介绍。
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图 3.2: 本研究使用的多介质模型耦合的大气扩散模型的整体结构

3.2.1 大气扩散模型

该模型使用的方程式为大气扩散方程，并使用了数值方法对此进行求解。本模型采用

了Botts算法（Walcek and Aleksic，1998）对水平平流进行求解，而水平扩散项则由一个中央差

分的方式求解。在垂直方向上，本研究采用了有限元方法来对大气扩散方程中的平流和扩散项
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进行求解，具体而言，对垂直平流，本模型采用了半隐式前向方法进行求解；而对垂直扩散，则

使用了半隐式Crank-Nicholson方案进行求解。此外，本模型还对次网格尺度的干沉降过程、边

界层参数化方案、边界层高度，以及非局地垂直扩散方案作了进一步的模拟。

下式给出了大气扩散方程：

∂Ca/∂t = −v · ∇Ca − w∗∂Ca/∂Z∗ + kh∇2Ca +
∂

∂z∗

(
kz

∂Ca

∂z∗

)
+ (E − S)− ηCa (3.2)

其中Ca是多环芳烃大气浓度，Z*= Z -h(x,y), 其中h(x,y)是地面海拔高度, w*是地形跟随坐标

系下的垂直速度，其定义为w = w*+(udh/dx + vdh/dy)（w是笛卡尔坐标系下的垂直速度）

, kh和kz分别是水平和垂直的湍流扩散系数，E和S分别是因为排放和沉降引起的垂直通量。

η是多环芳烃的降解速率。E来自本研究获得的多环芳烃排放清单。本模型是离线的，并采

用CMC-GEM模式存档的气象数据。

而对于干沉降过程，本模型让其在最低层作为下边界条件进入扩散模型。但由于本模型最

底层高为1.5 m，而当前浓度梯度下调整到因干沉降过程引起的变化的时间尺度（h/vd）大约

为300 s，小于本模式的时间步长（15 min = 900 s）. 因此，为了避免计算上的不稳定，本模型

使用1.5 m及100 m处的平均干沉降速率以及浓度来计算干沉降通量：

∂Ca

∂t

∣∣∣∣
dep

= −vd

h
Ca (3.3)

其中Vd，h和Ca分别为平均的干沉降速度、高度和浓度。本研究采用了算符分裂算法来对大气扩

散方程进行求解，水平和垂直的平流和扩散都逐步独立求解，此处就不详述其过程了，详情请

参见Ma et al.（2003）的相关文献。

3.2.2 基于逸度的多介质模型

该模型考虑了大气、土壤及海洋介质。其在水平方向上分辨率与大气模块完全相同，在垂直

方向上对土壤和海洋也进行了分层。对土壤而言，在垂直方向上分为三层，其厚度分别为0.01、

0.1及1 m，对海洋而言，本模型分为两层，其厚度分别为30和6000 m。在模型的每个时间步，大

气、土壤及海洋都独立进行计算，并进行物质交换。下面简要介绍相关的过程。

3.2.2.1 地气和海气交换

本模式采用了完全动态的模拟方式来对地气和海气交换过程进行模拟，这些交换过程发生

在大气层底部和土壤、海洋表层之间。交换通量用下式进行计算：

Fsoil/ocean−air = Dv(fsoil/ocean − fair) (3.4)

其中Dv是交换的速率参数，其详细定义请参见Ma et al.，2003，其中fsoil/ocean和fair分别是土

壤/海洋及大气中多环芳烃的逸度。

3.2.2.2 土壤过程

本模式考虑了土壤内部发生的扩散交换、降解、淋溶等过程。与地气交换类似，这些过程

也是完全动态，对每一时间步、空间中的每一个点都进行计算。涉及到的过程参数化如下：
d(fs1Zs1)

dt
= [fa (Dq +Dd +Dm) + fs2Dv1,2 − fs1 (Dv1,2 +DL +DR)] /vs1

d(fs2Zs2)
dt

= [fs1 (DL +Dv1,2) + fs3Dv2,3 − fs2 (Dv1,2 +Dv2,3 +DL +DR)] /vs2
d(fs3Zs3)

dt
= [fs2 (DL +Dv2,3)− fs3 (Dv2,3 +DL +DR)] /vs3

(3.5)
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在上述方程组中，fs1、fs2和fs3分别是三个土壤层中多环芳烃的逸度, Zs1、Zs2和Zs3分别是这三

层土壤的逸度容量, vs1, vs2和vs3是每层土壤的体积。D值是上述过程中涉及到的反应及传输速率

常数。其中Dvn,n+1是土壤n层及n+1层间多环芳烃扩散交换的速率常数。DR及DL分别是各层土

壤中降解及淋溶的速率常数。干、湿沉降的速率常数分别用Dq及Dd表示，而Dm表示雨水溶解

过程导致的湿沉降速率常数。这些常数均与环境温度及涉及到的各介质的相关参数有关（Ma et

al.，2003）。

3.2.2.3 海洋过程

本模型对海洋过程的处理与土壤非常类似，也考虑了海水中多环芳烃的降解和扩散。此外，

本模型还考虑表层海洋中的浮游生物与海水的分配，以及浮游生物的沉降。相关过程涉及的方

程如下：{
d(fw1Zw1)

dt
= [fa (Dq +Dd +Dm) + fw2Dv1,2 − fw1 (Dv1,2 +DS +DR)] /vw1

d(fw2Zw2)
dt

= [fw1 (DS +Dv1,2)− fw2 (Dv1,2 +DS +DR)] /vw2

(3.6)

在上述方程中，fw1和fw2分别是海洋各层中多环芳烃的逸度，Zw1和Zw2分别是各层的逸度容量，

而vw1和vw2为各层体积。D 为相关各种过程的速率常数。其中Dvn,n+1是海洋第一层及第二层

间多环芳烃扩散交换的速率常数。DR及DS分别是各层海水中降解及表层海洋向深层海洋藻类

有机质沉降的速率常数。大气向海洋的干、湿沉降的速率常数分别用Dq及Dd表示，而Dm表示

雨水溶解过程导致的湿沉降速率常数。这些常数均与环境温度及涉及到的各介质的相关参数有

关，详细定义请参见Ma et al.，2003。特别的，本模型考虑了表层海水中的生物质沉积过程。根

据Dachs et al.（2002）测定的结果，这一过程的速率常数可以定义为:

Ds = BCF × FomZw1 (3.7)

其中BCF 是多环芳烃化合物在海水和浮游植物之间的富集系数，Fom是表层海水中有机质的沉

降速率。

3.2.2.4 大气中的气/固分配

由于一部分多环芳烃具有半挥发性，会在大气中的颗粒物相和气相间进行分配。根据对

气/固分配的系统的实验研究，Pankow et al.（1987）认为这些化合物是被吸附到气溶胶的表面，

与气溶胶结合的化合物比例（θ）可由下式计算:

θ =
cStot

cStot + Ps

(3.8)

其中Ps是分配化合物的蒸气压（pa）, Stot是单位体积空气中的气溶胶表面积, c是分配常数。月

均气溶胶表面积收集自文献（Harvard University GEOS-CHEM monthly archived global aerosol

data）。

3.2.2.5 多环芳烃与大气中的OH自由基反应

与大气中的OH自由基的反应是去除大气中多环芳烃的重要途径（Halsall et al.，2001）。本

研究假设多环芳烃与OH自由基之间遵从一级反应动力学，其反应常数（kOH）与温度相关：

kOH = k0
OH exp(a(1/T0 − 1/T )) (3.9)

其中K0
OH是在T0温度下测定的反应常数，a是反应活化能，T是环境温度。OH自由基的数浓度

收集自文献（Harvard University GEOS-CHEM monthly archived OH radical data）。
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3.2.3 模型不确定性估计

本研究使用了蒙特卡罗模拟来对大气迁移模型的不确定性进行估计，但由于计算量较大，

本研究仅使用了BaP作为例子。本模型总共运行1000次，每次都有不同的输入和运行参数，这些

参数都是随机产生，其概率密度函数收集自文献。为了简化计算，本研究使用了全国平均的近

地面层的年均大气浓度来对不确定性进行表征。最终，通过这1000次计算的结果，本研究得到

了近地面层浓度的概率密度分布。改变的输入和运行参数包括多环芳烃排放、OH自由基浓度、

气溶胶表面积浓度及干沉降速率，并根据其性质的不同，使用了正态或对数正态分布（Bond et

al.，2004；Prinn et al.，1987）。

3.3 肺癌风险评价

为评价全国每个各点上因多环芳烃呼吸暴露导致的肺癌风险，本研究使用了人群风险归因

度百分比（PAF）来进行表征。PAF的定义为当某种风险因素完全去除或降低到另一个较低

参考水平时，某疾病的发病或死亡率的下降比例（Menzler et al.，2008）。根据Menzler et al.

（2008）提出的公式，每个各点上的肺癌风险可由下式计算：

PAF =
rr(cBaP )− 1

rr(cBaP )
(3.10)

其中rr为BaP暴露浓度为cBaP时的相对危险度，可由下式计算：

rr(cBaP ) = [URRcum.exp=100]
(cBaP×70/100) (3.11)

其中URR 是单位暴露情况下的相对风险（Armstrong et al.，2004）。其中，本研究使用了对数

线性的剂量效应关系来计算不同暴露情况下的相对危险度（Armstrong et al.，2004）。另外，本

研究还假设中国人均寿命为70岁，则终生暴露相当于暴露70年。对于URR，本研究采用了参考

值4.49每100 µg/m3年BaP暴露。这一参考值来自在中国宣威地区进行的一项关于肺癌的流行病

学研究，该地区居民大量采用烟煤作为能源进行室内燃烧，居民的肺癌发病率和死亡率均较高

（Gibbs，1997）。

在计算肺癌风险的同时，本研究还考虑了风险的不确定性和变异性。前者来源于近地面浓

度计算的不确定性，而后者则来源于人群内不同个人呼吸率及基因易感性的差别。对于前者，

由于浓度和风险之间剂量效应关系的单调性，其置信区间与浓度的置信区间是一一对应的，可

直接带入浓度的不确定范围计算得出风险的不确定性。而对于后者，由于涉及到的因素较多，

本研究采用了蒙特卡罗模拟的方式进行计算，并综合考虑了三个因素：暴露浓度的空间变化

（fc）、单位体重的呼吸率（fir）以及基因易感性（fsus）。其中fc可根据迁移模型计算得出的浓

度场进行计算，fir则根据一个全国的调查进行计算（Zhu，2006）。对于fsus则稍显复杂，本研

究首先收集了人体内与多环芳烃代谢及DNA修复相关的基因的多态性信息，总共包括13组多态

性数据，涉及8个相关基因，本研究系统收集了与这些基因相关的不同基因型在人群中的频率分

布。其次，本研究通过一个基因型与DNA加合物之间的定量回归模型得到个体的易感性。

在考虑到这些人群变异之后，PAF可由下式计算：

PAF =
1

1, 000, 000

1,000,000∑
i=1

rri − 1

rri
(3.12)

其中rri为蒙特卡罗模拟中每次产生的相对危险度值，整体PAF则为每次计算的PAF的平均。其

中rri可由下式计算：

rri = 1 +

{
[URRcum.exp=100]

(
BWIRi

BWIR
×ci×70/100) − 1

}
× susi (3.13)

其中ci, BDIRi和susi是随机产生的暴露浓度，单位体重呼吸率及基因易感性。这些参数均根据

其概率密度函数fc, fBDIR,及fsus产生。图3.3给出了整体的计算方式，详情请见后文相关章节。
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图 3.3: 本研究计算肺癌风险的技术路线

3.4 数据处理方法及软件

对于排放清单的建立，本研究使用了MicrosoftTM Excel进行数据处理和存储，而对于多环

芳烃空间分布，则使用了ESRITM Arcgis进行数据处理和结果呈现。对于大气扩散模型，本研究

使用了Visual StudioTM FORTRAN编译器进行调试计算，另外为了进行并行编译，本研究还采

用了MPI并行计算编程函数库。本研究涉及到的蒙特卡罗模拟均使用MathworksTM Matlab进行

计算和结果处理。
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第四章 中国多环芳烃排放清单

4.1 排放因子数据库及秸秆燃烧排放因子测定

Xu et al.（2006）系统地收集了多环芳烃的排放因子，建立了中国多环芳烃国家级和省级

的排放清单。由于排放因子测定过程中因为测试材料、测试装置及条件设置、以及测试过程的

不同，不同文献及研究者报道的排放因子有较大差别（Chen et al.，2005；Lee et al.，2005）。

因此，为了增加排放因子的代表性，有必要收集尽可能多的排放因子。Xu et al. 收集了文献

中报道的各种排放因子，并尽可能完全覆盖。文献来源包括国内外政府文献及报告、研究论文

和学位论文等，具体有：Chen et al.，2005；Cook and Somers，2001；Friedrich et al.，2002；

Gullett et al.，2003；Jenkins et al.，1996；Lee et al.，2005；Lung and Hu，2003；Nielsen and

H. H.; Johansen，2001；Oanh et al.，2005；Oanh et al.，1999；Tsibulsky，2001；USEPA，

1998；Wenborn et al.，1999；Witherington，2002；Yang et al.，1998。对于某特定排放源，不

同研究者的测定值往往有较大区别。经过删除异常值，Xu et al. 对每一排放源都生成了相关的

概率分布函数。对于有较大样本量的排放因子，skewness-kurtosis tests（p=0.05）测试结果表

明，排放因子服从对数正态分布，经对数转换后，其变异系数均较为接近（Xu et al.，2006）。

因此，对于样本量较大的排放因子，Xu et al. 采用了其几何均值，而对于样本量较小的排放因

子，则采用了其中位数。表4.1列出了Xu et al. 收集的相关排放因子。

本研究更新了Xu et al. 建立的排放因子数据库。首先，由于近年来有关中国多环芳烃排放

因子的研究增多，因此有必要将这些研究的结果加入排放因子数据库中，并替换原数据库中国

外的数据。本研究加入了近年来新报道的排放因子，例如，本研究加了Chen et al.（2005）测定

的家庭生活用煤排放因子，以及Phuleria et al.（2006）报道的交通油的排放因子，等等。其次，

本研究考虑了一些新的排放源，包括石油精炼、汽油分配、垃圾焚烧、以及消费品消费等，其排

放因子同样收集自文献。第三，对原数据库包含的排放源，本研究也尽可能的进行了分类。例

如，交通油排放分成了7类，包括轿车、摩托车、轻型、中型、重型货车、柴油车、公交车；对

生活用煤燃烧，本研究将其区分为无烟煤和非无烟煤（包括褐煤、泥炭等除无烟煤外的煤种）燃

烧两种；对炼焦用煤，本研究根据生产条件的不同，将其分为了控制和非控制炼焦两类；同理，

对于电解制铝，本研究根据炭阳极烘焙的方式不同，将其分为了同步烘焙和预先烘焙两种。本

表 4.1: Xu et al. 建立的排放因子数据库

化合物 工业煤 生活煤 炼焦煤 交通油 非交通油 秸杆 薪柴 秸杆焚烧 电解制铝

mg/t mg/t mg/t mg/t mg/t mg/t mg/t mg/t mg/t

Nap 4.0×101 1.1×104 4.8×103 3.8×103 5.7×102 1.2×104 1.6×104 1.2×104 5.2×103

Acy 1.2×10−1 3.5×103 1.0×103 4.7×100 3.6×100 3.5×102 3.0×103 3.5×102 5.0×100

Ace 2.7×10−1 1.2×101 2.4×102 4.6×10−1 3.7×100 8.6×102 3.5×103 8.6×102 3.3×101

Flo 4.6×10−1 1.4×101 6.3×102 2.6×101 6.5×100 3.6×102 2.5×103 3.6×102 7.9×102

Phe 6.0×100 3.0×103 4.2×103 7.3×102 7.9×100 2.5×103 4.6×103 2.5×103 1.2×104

Ant 2.1×10−1 1.6×103 9.8×102 1.0×102 6.3×100 4.2×102 1.6×103 4.2×102 8.8×103

Fla 2.6×100 4.3×103 1.4×103 1.2×102 1.8×100 1.1×103 3.0×103 1.1×103 2.2×104

Pyr 7.0×10−1 2.5×103 8.8×102 1.5×102 6.6×10−1 1.0×103 2.6×103 1.0×103 1.9×104

Baa 4.0×10−2 1.0×103 3.9×102 2.9×101 1.2×101 2.9×102 6.9×102 2.9×102 5.7×103

Chr 6.2×10−2 1.0×103 2.8×102 5.7×101 2.6×100 3.8×102 8.8×102 3.8×102 8.1×103

Bbf 2.0×10−1 1.6×103 3.1×102 1.5×101 1.8×100 1.9×102 4.7×102 1.9×102 4.5×103

Bkf 9.5×10−2 2.9×102 1.6×102 1.2×101 1.8×100 2.9×102 4.9×102 2.9×102 3.8×103

BaP 5.9×10−1 1.6×103 8.7×102 1.6×101 2.6×100 7.8×101 4.0×102 7.8×101 2.7×103

IcdP 1.2×10−1 2.0×103 4.2×102 8.9×100 3.7×100 1.1×102 1.1×103 1.1×102 8.8×102

DahA 8.2×10−2 3.0×103 8.6×101 1.4×100 2.6×10−1 1.0×101 2.1×102 1.0×101 5.2×102

BghiP 1.5×10−1 1.2×103 4.2×102 2.1×101 4.9×100 5.3×101 1.0×103 5.3×101 1.3×103
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研究也针对每类子源更新了排放因子。最后，对于原数据库中代表性较差的排放因子，本研究

将其进行了替换。最重要的例子是室内秆燃烧。截至目前，文献中尚无相关的报道，因此在Xu

et al. 建立的排放因子数据库中，采用了野外燃烧条件下的排放因子。但由于室内室外燃烧条

件的不同，两者必然有较大的差别（Zhang et al.，2008b）。由于在中国农村广泛采用秸秆作为

燃料，室内秸秆燃烧必然是中国多环芳烃排放的重要源。因此本研究采用了本研究组Zhang et

al.（2008）测定的多环芳烃排放因子，而原先收集的秸秆燃烧排放因子则作为室外秸秆燃烧源。

表4.2列出了更新后的排放因子数据库，并给出了源的进一步分类情况。
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表
4.
2:
本
研
究
收
集
的
排
放
因
子
，
对
于
较
大
样
本
量
的
排
放
源
，
本
表
列
出
了
几
何
均
值
；
而
对
于
样
本
量
较
小
的
排
放
源
，
本
表
仅
列
出
了
中
位
数

排
放
源

排
放
因
子
，

m
g
/
k
g

N
A
P

A
C
Y

A
C
E

F
L
O

P
H
E

A
N
T

F
L
A

P
Y
R

B
a
A

C
H
R

B
b
F

B
k
F

B
a
P

Ic
d
P

D
a
h
A

B
g
h
iP

生
物
质
秸
秆
野
外

玉
米

1
.9

5
.9
×
1
0
−

1
5
.0
×
1
0
−

1
6
.9
×
1
0
−

2
1
.3

2
.1
×
1
0
−

1
5
.8
×
1
0
−

1
5
.5
×
1
0
−

1
1
.1
×
1
0
−

1
1
.6
×
1
0
−

1
3
.0
×
1
0
−

2
1
.4
×
1
0
−

1
2
.0
×
1
0
−

2

小
麦

7
.4

4
.3
×
1
0
−

2
5
.8
×
1
0
−

1
2
.9
×
1
0
−

1
1
.3

2
.1
×
1
0
−

1
3
.9
×
1
0
−

1
3
.0
×
1
0
−

1
9
.2
×
1
0
−

2
1
.1
×
1
0
−

1
9
.8
×
1
0
−

2
3
.5
×
1
0
−

2
3
.5
×
1
0
−

2
2
.8
×
1
0
−

2
3
.4
×
1
0
−

2

水
稻

3
.7
×
1
0
1

3
.2
×
1
0
−

1
7
.9
×
1
0
−

1
2
.2
×
1
0
−

1
4
.1

1
.0

6
.6

2
.5

2
.3

2
.3

7
.3
×
1
0
−

1
5
.2
×
1
0
−

1
2
.8
×
1
0
−

1
4
.6
×
1
0
−

1
1
.0

室
内

玉
米

5
.1
×
1
0
−

3
1
.6
×
1
0
−

3
1
.3
×
1
0
−

3
1
.9
×
1
0
−

4
3
.4
×
1
0
−

3
5
.6
×
1
0
−

4
1
.6
×
1
0
−

3
1
.5
×
1
0
−

3
3
.0
×
1
0
−

4
4
.4
×
1
0
−

4
8
.2
×
1
0
−

5
3
.7
×
1
0
−

4
5
.4
×
1
0
−

5
0
.0

0
.0

0
.0

小
麦

2
.0
×
1
0
−

2
1
.2
×
1
0
−

4
1
.6
×
1
0
−

3
7
.9
×
1
0
−

4
3
.5
×
1
0
−

3
5
.7
×
1
0
−

4
1
.1
×
1
0
−

3
8
.0
×
1
0
−

4
2
.5
×
1
0
−

4
2
.9
×
1
0
−

4
2
.6
×
1
0
−

4
9
.5
×
1
0
−

5
9
.6
×
1
0
−

5
0
.0

7
.5
×
1
0
−

5
9
.1
×
1
0
−

5

水
稻

1
.1
×
1
0
2

3
.3
×
1
0
1

1
.1
×
1
0
1

2
.3
×
1
0
1

4
.1
×
1
0
1

1
.5
×
1
0
1

2
.6
×
1
0
1

2
.6
×
1
0
1

1
.6
×
1
0
1

1
.8
×
1
0
1

5
.4

7
.8

6
.6

2
.5

3
.8
×
1
0
−

1
2
.6

薪
柴
森
林

1
.1
×
1
0
1

2
.2

1
.8

7
.5
×
1
0
−

1
2
.3

3
.7
×
1
0
−

1
1
.6

1
.1

1
.6
×
1
0
−

1
1
.6
×
1
0
−

1
5
.3
×
1
0
−

2
1
.4
×
1
0
−

1
1
.0
×
1
0
−

1
3
.2
×
1
0
−

1
1
.9
×
1
0
−

1
6
.9
×
1
0
−

2

室
内

4
.8
×
1
0
1

2
.5
×
1
0
1

8
.9

3
.8

1
.5
×
1
0
1

3
.7

6
.6

4
.3

1
.5

1
.2

7
.8
×
1
0
−

1
6
.2
×
1
0
−

1
8
.3
×
1
0
−

1
1
.6
×
1
0
−

1
3
.4
×
1
0
−

1
3
.5
×
1
0
−

1

煤
生
活
无
烟
煤

1
.3
×
1
0
−

1
2
.9
×
1
0
−

2
1
.1
×
1
0
−

2
1
.0
×
1
0
−

2
1
.0
×
1
0
−

1
6
.1
×
1
0
−

3
3
.0
×
1
0
−

2
2
.2
×
1
0
−

2
5
.4
×
1
0
−

3
1
.3
×
1
0
−

2
2
.5
×
1
0
−

3
1
.4
×
1
0
−

2
9
.8
×
1
0
−

4
8
.9
×
1
0
−

4
6
.3
×
1
0
−

4
1
.8
×
1
0
−

3

烟
煤

1
.6
×
1
0
1

6
.1

1
.1
×
1
0
1

4
.3

1
.1
×
1
0
1

1
.9

4
.2

2
.5

1
.9

3
.7

1
.6

1
.6

1
.1

9
.5
×
1
0
−

1
1
.9

2
.1

工
业
发
电

1
.1
×
1
0
−

2
1
.2
×
1
0
−

4
4
.7
×
1
0
−

4
5
.7
×
1
0
−

4
1
.4
×
1
0
−

3
3
.2
×
1
0
−

4
5
.7
×
1
0
−

4
5
.6
×
1
0
−

4
1
.3
×
1
0
−

4
2
.2
×
1
0
−

4
4
.1
×
1
0
−

5
4
.5
×
1
0
−

5
4
.0
×
1
0
−

4
5
.1
×
1
0
−

5
6
.9
×
1
0
−

5
1
.6
×
1
0
−

4

工
业

9
.7
×
1
0
−

1
1
.8
×
1
0
−

2
9
.7
×
1
0
−

2
2
.0
×
1
0
−

2
3
.6
×
1
0
−

2
6
.6
×
1
0
−

3
1
.4
×
1
0
−

1
1
.5
×
1
0
−

2
4
.2
×
1
0
−

4
1
.1
×
1
0
−

3
1
.3
×
1
0
−

2
1
.3
×
1
0
−

2
1
.4
×
1
0
−

3
4
.8
×
1
0
−

3
1
.2
×
1
0
−

2
1
.5
×
1
0
−

2

炼
焦
控
制

3
.1

7
.5
×
1
0
−

1
1
.3
×
1
0
−

1
4
.4
×
1
0
−

1
1
.5

1
.3
×
1
0
−

1
7
.0
×
1
0
−

1
5
.4
×
1
0
−

1
1
.7
×
1
0
−

1
1
.3
×
1
0
−

1
1
.3
×
1
0
−

1
7
.4
×
1
0
−

2
2
.4
×
1
0
−

1
7
.6
×
1
0
−

2
1
.8
×
1
0
−

2
1
.1
×
1
0
−

1

非
控
制

1
.9
×
1
0
2

4
.0
×
1
0
1

9
.6

2
.6
×
1
0
1

9
.1
×
1
0
1

3
.9

4
.1
×
1
0
1

3
.5
×
1
0
1

1
.2
×
1
0
1

8
.4

9
.3

5
.2

1
.0
×
1
0
1

4
.3

1
.0

5
.9

石
油

交
通
汽
油

轻
卡

1
.3

8
.8
×
1
0
−

2
5
.0
×
1
0
−

3
5
.4
×
1
0
−

2
4
.0
×
1
0
−

2
1
.8
×
1
0
−

2
2
.8
×
1
0
−

2
2
.6
×
1
0
−

2
4
.1
×
1
0
−

3
3
.2
×
1
0
−

3
3
.3
×
1
0
−

3
2
.3
×
1
0
−

3
2
.0
×
1
0
−

3
1
.9
×
1
0
−

3
3
.0
×
1
0
−

4
3
.3
×
1
0
−

3

轿
车

7
.2

1
.3
×
1
0
−

1
1
.4
×
1
0
−

1
1
.8
×
1
0
−

1
1
.2

2
.1
×
1
0
−

1
5
.8
×
1
0
−

1
4
.2
×
1
0
−

1
1
.4
×
1
0
−

1
1
.7
×
1
0
−

1
2
.1
×
1
0
−

1
7
.3
×
1
0
−

2
9
.8
×
1
0
−

2
7
.9
×
1
0
−

2
4
.3
×
1
0
−

2
1
.9
×
1
0
−

1

摩
托

1
.9
×
1
0
2

1
.0

1
.4
×
1
0
−

1
7
.0
×
1
0
−

1
4
.9
×
1
0
−

1
1
.4
×
1
0
−

1
1
.0
×
1
0
−

1
8
.5
×
1
0
−

2
3
.7
×
1
0
−

3
6
.9
×
1
0
−

3
1
.5
×
1
0
−

2
3
.9
×
1
0
−

3
9
.6
×
1
0
−

3
2
.6
×
1
0
−

2
5
.9
×
1
0
−

3
1
.1
×
1
0
−

2

重
卡

1
.8
×
1
0
−

1
2
.0
×
1
0
−

2
5
.6
×
1
0
−

3
1
.3
×
1
0
−

2
7
.3
×
1
0
−

2
2
.8
×
1
0
−

2
4
.8
×
1
0
−

2
5
.6
×
1
0
−

2
4
.4
×
1
0
−

3
1
.3
×
1
0
−

2
1
.7
×
1
0
−

2
2
.5
×
1
0
−

2
3
.4
×
1
0
−

3
3
.2
×
1
0
−

3
9
.5
×
1
0
−

4
4
.2
×
1
0
−

3

柴
油

中
卡

4
.7

5
.4
×
1
0
−

1
1
.5
×
1
0
−

1
3
.4
×
1
0
−

1
1
.1

1
.8
×
1
0
−

1
8
.4
×
1
0
−

1
1
.2

8
.3
×
1
0
−

2
2
.4
×
1
0
−

1
3
.2
×
1
0
−

1
4
.8
×
1
0
−

1
6
.5
×
1
0
−

2
6
.0
×
1
0
−

2
1
.8
×
1
0
−

2
8
.0
×
1
0
−

2

轻
卡

2
.3
×
1
0
1

9
.0

1
.5
×
1
0
−

1
1
.7

9
.0

1
.3
×
1
0
−

1
3
.9

2
.4

1
.9

2
.0
×
1
0
−

1
1
.0
×
1
0
−

1
8
.0
×
1
0
−

2
1
.8
×
1
0
−

1
1
.3
×
1
0
−

1
1
.3
×
1
0
−

1
2
.0
×
1
0
−

1

公
汽

3
.3
×
1
0
−

2
1
.3
×
1
0
−

2
1
.2
×
1
0
−

2
8
.7
×
1
0
−

3
4
.8
×
1
0
−

2
2
.7
×
1
0
−

3
1
.2
×
1
0
−

2
2
.7
×
1
0
−

2
4
.0
×
1
0
−

4
7
.6
×
1
0
−

4
3
.6
×
1
0
−

3
5
.0
×
1
0
−

4
1
.5
×
1
0
−

3
1
.6
×
1
0
−

3
1
.7
×
1
0
−

3
7
.5
×
1
0
−

4

工
业

5
.1
×
1
0
−

1
4
.5
×
1
0
−

3
4
.8
×
1
0
−

3
2
.7
×
1
0
−

3
8
.6
×
1
0
−

3
1
.8
×
1
0
−

3
6
.8
×
1
0
−

3
4
.3
×
1
0
−

3
9
.6
×
1
0
−

3
9
.0
×
1
0
−

4
2
.0
×
1
0
−

3
4
.1
×
1
0
−

3
2
.8
×
1
0
−

3
1
.9
×
1
0
−

3
4
.6
×
1
0
−

3
2
.4
×
1
0
−

3

精
炼

2
.6

0
.0

0
.0

0
.0

8
.4
×
1
0
−

1
4
.5
×
1
0
−

3
4
.3
×
1
0
−

2
6
.1
×
1
0
−

2
0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

1
.1
×
1
0
−

3
0
.0

0
.0

9
.7
×
1
0
−

4

分
配

2
.6

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

0
.0

电
解
铝
预
焙

6
.4
×
1
0
1

3
.5

6
.0
×
1
0
1

4
.1
×
1
0
1

1
.9
×
1
0
2

5
.7
×
1
0
1

1
.2
×
1
0
2

4
.4
×
1
0
1

6
.0

1
.2
×
1
0
1

1
.5
×
1
0
1

9
.8

1
.5
×
1
0
1

2
.5

1
.2

4
.9

同
步

2
.6
×
1
0
−

2
1
.2
×
1
0
−

1
6
.0
×
1
0
−

3
4
.2
×
1
0
−

1
7
.5

6
.2
×
1
0
−

1
9
.1

2
.7

4
.3
×
1
0
−

1
1
.6

4
.1
×
1
0
−

1
8
.3
×
1
0
−

1
3
.9
×
1
0
−

1
3
.5
×
1
0
−

1
1
.3
×
1
0
−

1
6
.4
×
1
0
−

1
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为了对排放量的不确定性进行估计，本研究还收集了各排放源排放因子的变异情况。

图4.1给出了一些源的排放因子的频率分布情况作为例子。由图4.1可见，排放因子皆呈现（近

似）对数正态分布，对于样本量较大的排放源，符合程度较高。其他源的分布参数见表4.3。

   

   

 
交通用汽油燃烧排放因子, log（mg/t） 

   

   

 
交通用柴油排放因子, log（mg/t） 

   

   

 
垃圾焚烧排放因子, log（t/TJ） 

图 4.1: 排放因子变化范围及频率分布
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表
4
.3
:
本
研
究
收
集
的
多
环
芳
烃
排
放
因
子
的
变
异
程
度
，
由
于
排
放
因
子
呈
对
数
正
态
分
布
，
本
研
究
先
对
其
取
自
然
对
数
，
然
后
计
算
其
标
准
差

排
放
源

取
自
然
对
数
后
排
放
因
子
变
异
系
数

N
A
P

A
C
Y

A
C
E

F
L
O

P
H
E

A
N
T

F
L
A

P
Y
R

B
a
A

C
H
R

B
b
F

B
k
F

B
a
P

Ic
d
P

D
a
h
A

B
g
h
iP

生
物
质

秸
秆

野
外
焚
烧

玉
米

0
.0
5
2

0
.0
7
7

0
.0
6

0
.0
7
3

0
.0
5
2

0
.0
6
1

0
.0
5

0
.0
5

0
.0
4
9

0
.0
4
9

0
.0
6
1

0
.0
5
1

0
.0
5
3

0
.0
6
6

0
.0
1
8

0
.0
7
8

小
麦

0
.0
5
2

0
.0
7
7

0
.0
6

0
.0
7
3

0
.0
5
2

0
.0
6
1

0
.0
5

0
.0
5

0
.0
4
9

0
.0
4
9

0
.0
6
1

0
.0
5
1

0
.0
5
3

0
.0
6
6

0
.0
1
8

0
.0
7
8

水
稻

0
.0
5
2

0
.0
7
7

0
.0
6

0
.0
7
3

0
.0
5
2

0
.0
6
1

0
.0
5

0
.0
5

0
.0
4
9

0
.0
4
9

0
.0
6
1

0
.0
5
1

0
.0
5
3

0
.0
6
6

0
.0
1
8

0
.0
7
8

室
内
燃
烧

玉
米

0
.0
5
2

0
.0
7
7

0
.0
6

0
.0
7
3

0
.0
5
2

0
.0
6
1

0
.0
5

0
.0
5

0
.0
4
9

0
.0
4
9

0
.0
6
1

0
.0
5
1

0
.0
5
3

0
.0
6
6

0
.0
1
8

0
.0
7
8

小
麦

0
.0
5
2

0
.0
7
7

0
.0
6

0
.0
7
3

0
.0
5
2

0
.0
6
1

0
.0
5

0
.0
5

0
.0
4
9

0
.0
4
9

0
.0
6
1

0
.0
5
1

0
.0
5
3

0
.0
6
6

0
.0
1
8

0
.0
7
8

水
稻

0
.0
5
2

0
.0
7
7

0
.0
6

0
.0
7
3

0
.0
5
2

0
.0
6
1

0
.0
5

0
.0
5

0
.0
4
9

0
.0
4
9

0
.0
6
1

0
.0
5
1

0
.0
5
3

0
.0
6
6

0
.0
1
8

0
.0
7
8

薪
柴

森
林
火
灾

0
.5
6

0
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4.2 中国2003年多环芳烃排放清单更新

为进行2003年中国国家级多环芳烃排放量估算，还需要收集相关的排放活动数据。本研究

一部分采用Xu et al.（2006）收集的排放活动数据，包括室内薪柴和秸秆燃烧、工业燃煤、生活

用燃煤、交通油、非交通油、炼焦及电解制铝。此类数据直接来自相关的统计年鉴，本研究可

直接采用。

首先，本研究对一部分源进行了进一步细分，并收集相关信息，包括：a）对室内外秸秆燃

烧区分了具体的秸秆种类。由于中国境内燃烧的秸秆主要是玉米、小麦和水稻三类，因此本研

究仅考虑了这三种秸秆。由于缺乏每种秸秆单独的燃烧量，因此本研究假设秸秆燃烧的比例等

于秸秆产量的比例，而后者则由中国各省各类粮食产量及谷草比计算得出（NBSC，2005）。b）

对于生活用燃煤，本研究区分了煤种。各煤种燃烧比例来源于各省不同种类煤的产量比例。由

于不同省份间煤的贸易和运输量较大，这种方法有较大不确定性。c）本研究对原排放清单中工

业煤进行了区分，分成了电厂耗煤及非电厂耗煤。此数据可直接从能源统计年鉴中收集。d）炼

焦分成了工业炼焦和土法炼焦。后者广泛发生于产煤区农村，由于成本较低、利润丰厚，近年

来产量较大。这两者的比例来自相关文献，土法炼焦的产量可由总产量和工业炼焦产量的差得

出。e）对交通油区分较为细致，交通油一共被区分成了7个子源，各车种油耗量可由各省机动

车保有量数据、文献中报道的行驶里程及单位里程耗油量估计得出（NBSC，2005）。 f）对于电

解制铝，本研究从相关文献中收集了预焙阳极和同步烘焙阳极的相关比例。

其次，对于本研究新加入的源，其排放活动数据收集自能源统计年鉴及相关的统计年鉴和

文献，包括：a）森林火灾，其燃烧量可由文献中报道的过火面积及单位面积生物量等数据估

计得出（Yuan et al.，2008）。b）草原火灾，其燃烧量与森林火灾类似。c、d）石油精炼和汽

油分配量可直接收集自能源统计年鉴（NBSC，2005）。e）对于消费品使用，主要包括个人护

理用品、室内产品、汽车配件及其他商业和消费品。本研究采用了替代数据的办法。由于消费

品使用涉及的排放活动来源广泛，种类众多，很难进行准确的估计，因此本研究使用了GDP数

据和单位GDP排放量来进行估计。单位GDP排放量数据根据美国多环芳烃排放清单，并假设单

位GDP排放量与每人生活消费支出成正比。 f）秸秆野外焚烧。这是近年来在发达地区农村广泛

出现的一种处理多余秸秆的办法，其特点是时间和空间上的随机性和无组织性，因此很难进行

直接统计。本研究采用了文献中对此排放活动的估计值（Cao et al.，2006）。

使用更新后的排放因子和排放活动数据，可以计算得出更新后的排放量。2003年中国16种

多环芳烃的总排放量为116000吨，其中具有致癌性的7种化合物为11800吨。与原排放清单相比，

排放量有较大增加，主要是因为排放活动的进一步细分以及排放因子数据的更新。根据更新后

的室内秸秆燃烧排放因子，中国2003年室内秸秆燃烧多环芳烃排放量从原清单的6500吨增加到

了40100吨，从而成为中国多环芳烃排放最大的源。同时，把工业炼焦和土法炼焦分开计算后，

炼焦行业的多环芳烃排放量则从原来的4100吨增加到33000吨。而对秸秆、煤及车辆的进一步细

分也造成了一部分排放量的变化。新加入的源，尤其是消费品使用，排放量增加了2000吨。同

时，仍然有一些源由于对总排放的贡献较小而没有在本清单中考虑，如炼铁、垃圾焚烧、木材

处理、二次金属熔融、宇航工业、吸烟等；也有一部分是因为缺乏必要的数据，如轮胎焚烧等。

图4.2给出了各排放源对全国多环芳烃总排放的相对贡献。其中，室内用于烹饪和取暖的秸

秆燃烧是中国多环芳烃排放的最重要的源，其贡献比例为34.6%，土法炼焦（27.2%）、室内烹

饪及取暖用薪柴燃烧（21.2%）及生活用燃煤（6.8%）次之，上述源是最重要的源，其贡献接

近90%，其他源贡献了剩下的10%。由于排放因子的更新，生活用煤燃烧占总排放的比例由原来

的19.6% 下降到了现在的6.8%。而由于总体较低的排放因子，机动车尾气的贡献仅为2.5%。文

献中经常报道交通源是最重要的多环芳烃排放源，实际上，这些报道仅仅针对城市地区，而对

农村地区鲜有报道。此外，虽然超过90%的多环芳烃排放发生在农村地区，但从单位面积上的排

放量来说，城市地区的排放密度是农村地区的30倍以上。因此，虽然交通油排放仅仅占全国多
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环芳烃总排放的较小比例，但却是城市地区的主要排放源。

 

电解制铝 0.9% 

消费品消费 0.9% 

其它 0.9% 

交通用油 2.5% 

工业炼焦 1.1% 

生活用燃煤 6.8% 
土法炼焦 

27.2% 

工业用燃煤 1.5% 

薪柴燃烧 

21.2% 

野外秸秆焚烧  

2.4% 

室内秸秆燃烧 

34.6% 

 

图 4.2: 2003年中国16种多环芳烃总排放种各源所占比例

尽管多环芳烃总排放量及各主要源的贡献有较大变化，中国多环芳烃排放的化合物组

成的变化却并不显著。2∼3环的小分子量物质依然是最重要的化合物，其中贡献比例最大的

是NAP和PHE，这两者的贡献比例分别为40%和14%。虽然具有较高环数的高分子两多环芳烃

化合物所占比例较低（5.9%），但已经显著高于发达国家水平。如根据一个关于美国五大湖区的

多环芳烃排放清单，其高分子量化合物的比例仅有2.7%（GLC，2007）。由于高环化合物具较大

的毒性，中国多环芳烃排放中此类化合物的较高比例也意味着较高的风险。

4.3 中国2003年县级多环芳烃排放清单

Xu et al.（2006）根据各省的能源消耗及其他排放活动数据直接计算了中国各省多环芳烃的

排放量。由于更高分辨率的能源消耗及排放活动数据的缺乏，这种方法很难向更小的空间尺度

推广。但由于中国70%的省份的面积超过100,000 km2, 省级尺度的排放清单不足以支持更小尺度

的区域归趋迁移模拟、生态和健康风险评估以及控制政策制定。同时，由于县级行政单位较小

的面积，建立县级分辨率的多环芳烃排放清单会极大的改善这一问题。

由于能源是社会和经济发展的重要驱动因素，因此在人口、经济活动和能源消耗间必

然存在着定量关系。尤其是在能源消耗和国民生产总值之间，这一关系也得到了最为广泛

的研究。Nathwani et al.（1992）发现，OECD（Organization for Economic Co-operation and

Development）各国的能源可用性，经济活动、生活标准的提高，以及社会总福利间存在显著的

关系，在发展中国家也存在类似的关系（Lee，2005）。除能源与经济发展之间的广泛联系之外，

能源也与日常生活密切相关。Mazur（1994）发现在1947∼1991年间，美国人口的增长导致了该

国能源消耗量的增长。与此类似，自然条件也是影响能源消耗的重要因素，例如，有研究者发

现印度某地区的薪柴消耗量随海拔递增，原因在于高海拔地区较低的温度导致了较多的能源消

耗（Bhatt and Sachan，2004）。因此，由于各县的社会和经济参数是可得的，如果能将能源消

耗和上述参数之间的关系定量化，中国境内各县的能源消耗及多环芳烃排放就可以计算得出。

基于上述原因，本研究将试图建立能源消耗数据的回归模型。对于炼焦和电解制铝而言，

主要的生产工厂的地址和产量可由全国污染源数据库获得，并且可以根据其地址分配至相应的

县。对于其他的多环芳烃排放源，由于在全国尺度上各县的能耗及其他排放活动数据不可得，

因此本研究将根据省级数据建立回归模型从而对各县能耗和排放活动数据进行预测。本研究尝

试了一系列参数，包括总人口、农村人口、各产业的GDP、年均温、煤产量、森林覆盖率、室

内取暖时段长度、能源利用效率等。试图在上述参数和排放活动数据间建立定量的回归模型。

但最后本研究仅采用其中几个参数，对于其他参数，由于拟合优度较低或缺乏县级数据，则未
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被采用。本研究对线性与非线性模型都进行了尝试，对于绝大多数排放活动而言，单变量的线

性模型就能很好地对排放活动数据进行模拟，但对于生活用燃煤消费量，本研究无法建立一个

单变量的回归模型。为此，本研究引入了第二个回归变量，并建立了一个非线性的回归模型。

虽然本研究采用了试错的方式来建立回归模型，但从回归的效果而言，本研究建立的模型也能

足够精确地预测县级能耗及其他排放活动数据。

2003年，中国共有2352个县级行政单位，包括23个省、5个自治区及6个直辖市及特别行政

区。本研究收集了所有县的相关参数，包括总人口、农村人口（Ptotal, Prural），二、三产业GDP

（GDP23）及年均温（Tmean, 本研究采用了省会城市的年均温作为该省各县的年均温）。同时，

本研究也收集了上述参数的省级参数。对于282个县，由于没有农村人口数据，本研究采用

了2000年全国人口普查的数据进行填补。同时本研究使用了2003年的县级行政区边界数据作图。

特别的，对于台湾省的县级数据，本研究仅收集了其县级人口数据，对于GDP数据，本研究假

设其与人口成正比。为方便起见，本研究直接采用了Xu et al.（2006）收集的省级能耗和排放活

动数据。对于秸秆和薪柴消耗，由于二者用途和性质类似，本研究将其合并建模。为了确保本

研究采用的回归模型的方式的可靠性，本研究还尽可能的收集了一些县级的能源消耗数据对回

归模型的预测值进行验证。为此，本研究收集了大约300个县的工业用煤、工业用油，以及生物

质燃料燃烧数据。

许多研究者利用替代数据将分辨率较低的排放活动数据插值到更高分辨率。例如Wang et

al.（2005）建立了中国东部的二氧化硫排放清单，采用人口分布数据对生活用能源进行分配。

Reddy and Venkataraman（2002）也根据当地人口估计了印度各地的生活用煤消耗量。由于生

活用燃煤主要用于烹饪、取暖及商业活动，用人口作为替代数据是合理的。在本研究中也发现

在各省生活用煤消耗及人口之间存在显著的正相关关系（p ¡ 0.001）。但如果用线性回归模型进

行回归，则会得到较大的残差，拟合优度r2 = 0.33，显然并不适合用于模型预测。因此，人口

可能并非影响生活用煤消耗的唯一因素，其他因素，例如当地气候条件、燃煤使用的装置、经

济状况、煤及其他能源的产量，甚至当地的生活习惯等，都有可能对燃煤量有影响。经过一系

列的筛选，本研究发现，尽管有少数异常值，使用人口回归后的残差与当地的年均温Tmean有

显著的相关性（图4.3左）。由于中国幅员辽阔，领土包括温带、寒带及亚热带，年均温变化范

围从5.4◦C（黑龙江）到25.0◦C（海南）（NBSC，2005）。因此，室内取暖的时间也南北各异，

从4个月到7个月不等，取决于当地气候。由于本研究定义回归模型的残差为预测值减去文献值，

因此本研究看到在北部省份本模型低估了实际值，而在南方则是高估。

为加入年均温的影响，本研究尝试了多种拟合方程。发现形如CDC = aPtotal/(b +

Tmean)
d的方程最能有效地拟合省级数据，其中CDC是各省生活用煤消耗量，a, b和c是经验

的拟合参数。图4.3（右）显示了模拟值和实际值之间的关系。如果不考虑这4个异常值，包括黑

龙江、江苏、河北和贵州，拟合的r2值是0.61。而这四个省份异常与其省份的特殊情况有关。对

于黑龙江，由于其丰富的森林资源，该省的森林覆盖率高达38.7%（NBSC，2005）。丰富的木柴

资源取代了煤炭被大量用于烹饪和取暖，因此，导致了本模型对该省生活用煤炭消耗量的低估。

与之相反，贵州省则有丰富的煤炭储量，其2003年煤炭产量为7800万吨，因此该省超过80%的居

民使用煤炭烹饪和取暖（NBSC，2005），这能解释本模型对该省生活煤消耗量的低估。

除生活部门外，化石能源被广泛用于工业生产，从而与当地的二、三产业GDP（GDP23）

有强烈的联系。本研究发现仅用GDP23作为自变量，并使用线性模型就能对农业用煤、工业

用油及交通用油达到较好的拟合效果（图4.4）。但仍有少数异常省份，包括香港和台湾。主

要原因在于，与其他省份不同，香港和台湾的经济中高技术、贸易、后勤、金融和商业等

行业的比例较高，导致其较低的单位GDP能源消耗。实际上，2003年中国大陆、香港和台

湾的单位GDP能源消耗量分别为7590、870和2480吨标准油每亿元人民币（Bureau of Statis-

tics of Taiwan. http://www.stat.gov.tw.；Census and Statistics Department of Hong Kong.

http://censtatd.gov.hk.；IEA，2005）。同时，广东预测得到的工业用油也远低于其实际消耗量。
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图 4.3: 左：生活用煤消耗量与年均温（Tmean）的相关关系；右：生活用煤消耗量模型预测值与

实际值比较

在上个世纪90年代，由于当地较低的煤产量及煤昂贵的运输费用，该地区建成了大量的使用石

油作为主要能源的火力发电站（NBSC，2005）。因此，对于广东省的这种情况，本研究的模型

在低估了工业用油消耗量的同时，也高估了煤炭消耗量（图4.4左）。去除异常值后（图4.4中标

为黄点），对工业用煤、工业用油、交通油拟合的r2值分别为0.46、0.77和0.72。
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图 4.4: 工业用煤、工业用油和交通用油消耗量与GDP23的关系

生物质是中国农村居民烹饪和室内取暖的重要燃料，尤其是各类秸秆和薪柴（Catania，

1999）。虽然本研究测试了其他一系列相关的参数，但本研究发现简单使用各省农业人口Prural作

为自变量就能对生物质消耗进行很好地拟合（图4.5）。同时，这里也有两个异常值：河南和四

川。根据Xu et al.（2006）的估计，四川省的多环芳烃排放量在中国各省份中是最多的，并且其

中79%来自生物质燃烧。四川省也是中国最大的农业省份之一，居民广泛采用秸秆和薪柴来进行

烹饪和取暖。同时，河南省作为中国人口最多的省份，人口超过1亿，并且其中80%以上生活在

农村（NBSC，2005），本研究中该模型对次燃烧量的高估很有可能是因为生物质消耗和人口之

间在高人口范围的非线性关系。实际上，如果不考虑四川省，生物质消耗随着人口增加开始线

性增加并达到某种稳态（图4.5）。由于线性回归模型和幂函数模型的回归残差没有显著差别，本

研究总体来说都采用了线性回归模型。如果不考虑四川和河南省，回归的r2值达到了0.78。

对于野外秸秆焚烧、石油精炼及汽油分配等排放活动，本研究也建立了类似回归模型。

图4.6给出了回归的详细情形。对于野外秸秆焚烧，本研究采用了人均收入水平作为自变量，并

将秸秆焚烧量占总秸秆产量的比例作为回归变量，建立模型。而对于石油精炼和汽油焚烧，由

于其与经济活动密切相关，本研究仍然采用了2、3产业的GDP作为回归变量。由图4.6可见，三

种排放活动的回归模型都取得了较好的效果，可决系数r2在0.70到0.82之间。秸秆焚烧量占总秸

秆产量的比例与人均收入水平成正相关关系表明，收入较低的家庭更趋向于更合理地使用秸秆

作为生活用能源。对于石油精炼和汽油分配而言，香港和辽宁是回归中的异常值。香港尽管有

较高GDP，但却并无石油精炼排放活动，而辽宁是我国石油生产大省，很多石油精炼厂为了便
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图 4.5: 生物质消耗量与农村人口Prural的关系

于原料运输均建在辽宁本省（NBSC，2005）。因此，在最后的回归模型中，均未采用辽宁和香

港的数据。对于汽油分配而言，香港再次因为其不同的经济结构而被高估。
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图 4.6: 野外秸秆焚烧量、石油精炼及汽油分配与农村地区人均收入、第二、三产业GDP之间的

关系

上述模型回归的结果表明，在省级分辨率前提下，本研究进行回归的变量之间满足简单的

线性或正比例关系。因此，对于上述模型中的因变量，可以采用相应模型中的自变量作为替代

数据进行空间上的插值。对于生活用燃煤，由于在本研究中假设同一省份各县的年均温相同，

也可以认为各县的生活煤消耗量和人口成正比。例如，对于四川省的生物质消耗，首先计算得

出四川省的人均生物质能源消耗量，再将之乘以各县人口即可获得该县的生物质能源消耗量。

而对于野外秸秆焚烧，在计算出该县的焚烧比例后，还需要与本县的秸秆产量相乘才可得到秸

秆焚烧量。秸秆产量由粮食产量和谷草比计算得出。

如前文所述，由于回归模型的样本量仅有34个，无法将样本进行进一步分为拟合点和验证

点，因此，本研究采用了其他的验证方法。本研究收集了72个县的工业煤消耗数据、46个县的

工业用油数据和120个县的生物质消耗数据并与模拟结果进行对比。图4.7显示了比较的结果。在

这三类能源中，本研究所预测的能源消耗量与实际值均较为接近，尤其是生物质能源燃烧。对

于工业燃煤和工业耗油，数据误差与生物质能源消耗相比稍大，但绝大部分数据点落在1:1线附

近，表明本研究所建立的方法能很好预测各县的能源消耗量，并且没有显著的系统误差。

Xu et al.（2006）计算得到了中国多环芳烃排放的省级分布，并且发现东南部的省份的多环

芳烃排放密度要高于其他省份。而由于各省内部巨大的社会经济差异，很多省内部各县的多环

芳烃排放也有巨大差别。在得到了各县的能源消耗数据后，与排放因子相乘后，即可得到各县

多环芳烃的排放量。图4.8给出了中国各县的多环芳烃排放密度，其定义为单位面积上的多环芳

烃的排放量。本研究发现，在各省内部各县的排放密度也有较大差别。对所有省份而言，主要的

城市，包括省会城市通常都是排放密度最高的区域。例如东北地区的哈尔滨、长春和沈阳，北
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图 4.7: 模型预测值与真实能源消耗量的对比。从左至右分别为工业用煤、工业用油和生物质燃

烧

部和西北部的呼和浩特、乌鲁木齐和西宁，西南部的贵阳和昆明等。值得注意的是，即使是西

藏这种排放密度极低的省份，拉萨也有相对较高的排放密度。对于76个人口超过百万的大城市

而言，平均的排放密度大约为158 kg/km2，大约是全国平均排放密度2.85 kg/km2的55倍。虽然

这些城市的面积之和仅仅占全国总面积的0.15%，但却贡献了全国大约7.8%的多环芳烃总排放。

对于农村地区而言，尽管总体排放密度较低，但个别县的排放密度却极高，如山西省的河津县，

其排放密度高达479 kg/km2。该县多环芳烃排放中的大约79%都来自炼焦和电解制铝。排放密

度最低的县是西藏的Rutok县，其排放密度仅有0.0000017 kg/km2，原因在于其极低的人口密度

（0.095 cap/km2）。
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图 4.8: 中国多环芳烃排放密度（单位面积排放量）的空间分布

在一些省份内部的多环芳烃排放密度的差别也值得注意，例如，四川省的平均排放密度

为5.35 kg/km2，与全国的平均密度接近。但其中处于四川盆地的105个县的平均排放密度较高，

为12.7 kg/km2, 而对于位于川西高原地区的47个县而言，其排放密度仅有0.624 kg/km2。类似情
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形也发生在陕西省，虽然其平均排放密度仅有0.314 kg/km2，在全国而言低于平均水平，但西安

及其附近地区的排放密度却高达7.31 kg/km2。除四川和陕西外，本研究在黑龙江、甘肃、吉林

和河北等省也发现了非常显著的省内差异。

与多环芳烃的总排放量类似，本研究也单独研究了主要源的排放密度的空间分布。图4.9分

别给出了生物质燃烧、生活用燃煤及炼焦导致的多环芳烃排放密度的空间分布。大体而言，多

环芳烃总排放的空间分布与生物质和生活煤燃烧排放相类似，因为这两者贡献了超过全国排放

的80%。这二者的空间分布也有显著差别，四川、福建、广西和海南的生物质燃烧排放量尤其显

著，而贵州和新疆的燃煤量更高。对于炼焦排放的多环芳烃而言，尽管炼焦活动遍布中国东部

地区，但由于较高的煤炭产量，本研究发现其排放主要聚集在山西和贵州等省份。
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图 4.9: 中国多环芳烃主要排放源的空间分布。从左至右依次为生物质燃烧、生活用燃煤和炼焦

4.4 中国2003年公里分辨率排放清单

与省级分辨率的排放清单类似，县级分辨率的排放清单仍然存在分辨率较粗的问题。对模

型研究而言，也需要分辨率更高、空间结构更规整的排放清单。因此，本研究推广了建立县级分

辨率排放清单的方法，建立了1平方公里分辨率的排放清单。建立该清单的核心任务是收集分辨

率为1平方公里的社会经济参数。本研究收集了中国人口资源环境数据库提供的1平方公里分辨

率的人口和GDP数据（the Chinese Natural Resource, Environment, Economic and Population

Database: http://www.data.ac.cn/index.asp），并将县级排放清单中建立的回归模型稍作改动，

使之适用于上述变量。为了进行图形处理，本研究采用了ARCGIS 9.0进行数据存储和最终成图

（ESRI, inc. Redlands, CA）。与县级排放清单不同的是，为了对一些特定源的空间位置进行区

分，本研究还收集了相应的土地利用数据，对土地用途进行了区分。如对生活用生物质燃烧，

本研究假定其仅发生在农村地区，而野外秸秆焚烧则仅发生在农田。对于工业源，则假设其仅

发生在城市地区。对于点源，本研究则根据其实际位置将其分配至特定格点。

在实际处理过程中，对点源和面源的区别则有所变通。野外秸秆焚烧、石油精炼和汽油分

配均被处理成面源。尽管这三者都或多或少带有点源性质，但由于具体地理信息的缺乏，所以

仅能被处理成面源。对于土法炼焦，其排放活动带有非组织性、分散性和流动性等特点，无法

进行空间位置定位，因此本研究假设其分布在大型炼焦厂附近。而由于炼焦主要是受炼焦煤来

源控制，这一假设也是合理的。图4.10给出了具有1平方公里分辨率的排放密度的空间分布。由

图可见，对与大多数省份而言，本研究仍然发现城市作为本省的高排放地区，其排放密度远高

于周围农村地区。整体而言，城市的排放密度大约是周围农村地区的30倍以上。在图4.10上可以

清晰地看到许多城市群。例如东北的哈尔滨、长春及沈阳；北部的天津、石家庄和济南；珠三角

城市群，包括广州、香港等；长江三角洲大都市圈，包括上海、杭州等一系列城市以及西部的

呼和浩特、乌鲁木齐和拉萨等城市。除上述的大城市或城市群外，许多中小城市也可以在该图

上清晰显示出来。这种城乡区别与人口密度分布的一致性在不同尺度上均存在。如Hafner et al.

（2005）在全球尺度上发现，各地的多环芳烃浓度与当地的人口密度密切相关，这一关系在发达
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国家和发展中国家均显著存在。例外的省份是山西和贵州，这二者都有丰富的煤炭存量，炼焦

都是这些省份多环芳烃排放的最主要来源。例如，山西省87%的多环芳烃排放量均来源于炼焦。

因此，其空间分布上呈现出与其他省份不同的形态，排放密度与人口密度的关系并不十分密切，

而更多受当地煤炭产量的影响。

 

图 4.10: 1×1km2分辨率的中国多环芳烃排放密度空间分布图

4.5 中国排放清单的不确定性

本研究采用相对变异指数（RVI）对排放的总不确定性以及排放活动数据和排放因子数据

所贡献的不确定性进行表征，其定义为半内四分位数范围和中位数的比值。各分位数和中位数

均来自蒙特卡罗模拟。图4.11显示了不同源的相对变异指数。为区分排放活动和排放因子数据

的影响，本研究还分别计算了仅考虑这两者之一的情形下的排放量的不确定性，也一并显示在

图4.11中（OSC、OSR和OSW: 野外焚烧玉米、水稻和小麦秸秆；ISC、ISR、ISW: 室内生活用

玉米、水稻和小麦秸秆；FWB: 木柴焚烧；DCA、DCN: 生活用燃烧无烟煤和非无烟煤；LCP、

SCP: 工业及土法炼焦）。对不同排放源，排放量的不确定性在13.9%（室内秸秆燃烧）到37.6%

（土法炼焦）之间变化。对室内秸秆燃烧，与排放因子相比，秸秆燃烧量是更重要的不确定来源，

而对其他各源而言，排放因子的贡献则更大。与排放活动的不确定不同，排放因子的不确定性

包括两方面，一部分是变异性，另一部分才是不确定性。例如，对于室内生活用燃煤的排放因

子而言，其与煤炭的种类、炉具的种类和状态等因素有关。实际上，不同煤种的多环芳烃排放

因子往往相差一个数量级左右。对于薪柴的室内燃烧，类似情形也存在。由于这部分变异很难

定量，所以在本研究中也一并考虑为不确定性。

4.6 中国多环芳烃排放的年际变化

图4.12给出了1950至2005年间，中国多环芳烃排放及主要排放活动量的变化情况。自1950年

起，中国多环芳烃排放量因能源消耗和经济总量的增长而不断增长。对于中国多环芳烃排放的

– 37 –



4.6 中国多环芳烃排放的年际变化 北京大学博士研究生学位论文

 

0% 

10% 

20% 

30% 

40% 

OSC OSR OSW ISC ISR ISW FWB DCA DCN LCP SCP 

R
e
la
ti
v
e
 V
a
ri
a
ti
o
n
 I
n
d
e
x
 

总不确定性 

仅考虑排放活动 

仅考虑排放因子 

 

图 4.11: 不同多环芳烃排放源的RVI值，并给出了总不确定性（绿色）、仅考虑排放活动（蓝色）

和仅考虑排放因子（黄色）的RVI值。图中简写说明见正文

主要源来说，包括薪柴和秸秆作为生活用能源的燃烧、生活用煤燃烧以及土法炼焦耗煤分别

从1950年间的60、87、41和0.3百万吨增加到了1979年间的150、218、157 和14.5百万吨。因此，

中国多环芳烃的总排放量也从1.9万吨增加到了6.7万吨。

在1950至1961年，多环芳烃的总排放量增长了大约1.4倍。增长的主要原因在于生活用燃煤

及土法炼焦耗煤的快速增加。在此期间，中国正经历快速的工业化和城市化，城市人口增长

了2倍，钢铁产量增长了4倍，导致了对能源和工业原材料的需求的急剧增长（NBSC，2005）。

同时，与城市人口相比，农村人口的增长则较为缓慢，农村居民用作生活能源的生物质基本保持

平稳。在1960到1961年间，由于巨大的自然灾害，人口还出现了负增长（NBSC，2005）。中国

农村人口的第一次快速增长出现在1962左右，在1960年代的十年间，中国农村人口的平均自然

增长率高达22‰（NBSC，2005）。同时，粮食产量的增幅也非常显著（中国农业部，2005）。因

此，多环芳烃排放，尤其是生活用生物质能源消耗排放的多环芳烃增长迅速，总体要快于1950s。

1970年代中期以后，随着计划生育政策的实施及持续的城市化，农村地区人口的自然增长率

从1962∼1974年间的25‰降低到了1975∼1990年间的6‰（中国国家统计局，2005）。因而生物质

燃烧排放的多环芳烃总量基本保持平稳。与之相反，土法炼焦的快速增加则是这段时间多环芳

烃排放量快速增长的重要原因。

1990年代后，中国多环芳烃总排放量总体出现波动态势，主要原因在于土法炼焦产量的不

断改变。土法炼焦的产量首先与市场需求密切相关。在1990年代早期，中国土法炼焦产量因当

时的快速工业化而对钢铁原料的需求快速增加。比如在1993年，中国工业消耗了超过9000多万

吨的焦炭，并且在随后的数年中，其消耗量保持了高于10%的增长率（中国国家统计局，2005）。

从1990到1997，焦炭消耗量增长了约3倍，达到了6840万吨（中国国家统计局，2005）。与此同

时，大型焦炭生产工厂很难满足如此巨大的焦炭需求，因而，大量的土法炼焦工厂出现在了这

一时期。此后，由于市场信号滞后等原因，如此大的年产量持续了数年，从而导致了供过于求

的情况出现，焦炭价格以及土法炼焦产量也随之下降（Zheng et al.，2004）。另一个原因在于

中国1996年颁布实施了煤炭法，其中明文取缔了土法炼焦等行为，并禁止了新建土法炼焦炉和

对现有焦炉进行限期拆毁（Zhang，2005）。但由于执法力度不足及土法炼焦的分散、随意等特

点，很难进行严格控制，在2001至2003年间，土法炼焦产量在需求刺激下又重新上升。在这三年

间，中国生铁产量的年增长率分别为18.7%、9.8%和25.1%（中国国家统计局，2005）。2003年之

后，尽管中国经济依然高速增长，但由于煤炭法的颁布实施，大量土法炼焦炉被拆毁（Zhang，

2005）。而由于其他排放源排放量基本保持稳定，中国多环芳烃排放量出现了小幅下降。总体

看来，土法炼焦产量在过去二十年间随着市场需求和执法力度的变化而波动，但总体来说有一

个下降的过程，尤其是近年来此趋势更加明显。由于土法炼焦自身的工艺特点，很难对其进行

快速和彻底的取缔，因此土法炼焦被彻底治理尚需数年时间。在2003至2005年期间，中国经济

又开始了新一轮的快速增长，中国工业煤的消耗从2000年的9.5亿吨增长到了2005年的16.5亿吨

（中国国家统计局，2005）。但由于工业用煤整体较低的排放因子，其对多环芳烃的总排放量的
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影响甚微。

 

35 

汽油分配 
野外秸秆焚烧 
石油精炼 
电解制铝 
工业用燃油 
交通燃油 
工业用燃煤 
土法炼焦 
工业炼焦 
生活用燃煤 
室内秸秆燃烧 
薪柴燃烧 

排
放
活
动
强
度
 
x
 1
0
8
 
吨
 

2
0
0
5
 

30 

25 

20 

15 

10 

5 

0 

40 

2
0
0
0
 

1
9
9
5
 

1
9
9
0
 

1
9
8
5
 

1
9
8
0
 

1
9
7
5
 

1
9
7
0
 

1
9
6
5
 

1
9
6
0
 

1
9
5
5
 

1
9
5
0
 

其它 
土法炼焦 
生活用燃煤 
室内秸秆燃烧 
薪柴燃烧 

多
环
芳
烃
排
放
量
 
x
 1
0
3
 
吨
 

140 

120 

100 

80 

60 

40 

20 

0 

2
0
0
5
 

2
0
0
0
 

1
9
9
5
 

1
9
9
0
 

1
9
8
5
 

1
9
8
0
 

1
9
7
5
 

1
9
7
0
 

1
9
6
5
 

1
9
6
0
 

1
9
5
5
 

1
9
5
0
 

 

图 4.12: 中国多环芳烃主要排放源排放活动（左）及多环芳烃排放（右）的变化: 1950-2005年

根据国际能源组织的预测，中国能源消耗量会在未来至少二十年保持增长，煤炭和生物质

的年增长率将分别为2.3%和0.3%（IEA，2005）。另一方面，自2004年起，中国将会对土法炼焦

采取更为严厉的执行手段，预计超过40%的土法炼焦炉会被拆毁（Zhang，2005）。根据煤炭法

的规定，这一禁止措施会持续到2010年，并在当年完全实现取缔土法炼焦。由于土法炼焦对中

国多环芳烃排放的较大贡献（1997：38.3%，2004：18.5%），如果能够严格的执行这样的措施，

将会较大地削减土法炼焦的排放量。此外，作为中国多环芳烃排放的最大源，室内秸秆燃烧的

贡献超过了全国排放的三分之一。提高农村居民家庭炉灶的能源利用效率会极大地节省能源并

削减多环芳烃排放量。尽管存在技术，经济及管理和推广上的障碍，秸秆清洁化利用有着巨大

的削减多环芳烃排放的潜力。

4.7 中国多环芳烃排放的季节变化

中国大气中多环芳烃的浓度存在显著的季节变化。Zhou et al.（2005）观测发现北京地区秋

冬季大气PM10中多环芳烃浓度显著高于其他季节。类似结果也在沈阳、大连、青岛、南京、广

州和香港等城市发现（Guo et al.，2003；Tang et al.，2005；Tang et al.，2005；Wang et al.，

2006）。诸如较低的温度，较少的湿沉降，以及较慢的光降解和化学降解等原因是冬季观测到较

高多环芳烃浓度的原因（Guo et al.，2003；Tan et al.，2006；Zhou et al.，2005），但冬季较高

的排放却是出现上述季节变化的第一驱动因素，尤其是在北方城市（Guo et al.，2003；Tang et

al.，2005；Wan et al.，2006）。

从排放源自身的角度来讲，一些排放源的排放活动自身存在显著的季节变化，包括生活用

生物质及煤的燃烧、野外焚烧秸秆以及森林草原火灾等等。由于对取暖的需求有较大的季节变

化，冬季生活用能源，不包括电能，总量总体要高于其他季节。例如，2006年北京冬半年总的

生活用能源消耗量大约为540万标准煤，而在夏半年中的消耗量仅有350万吨标准煤（北京统计

局: http://www.bjstats.gov.cn）。一项在100个吉林省农村家庭展开的调查也表明冬季每个家庭

平均消耗的秸秆量大约为400 kg，远高于夏季的200 kg（Qin et al.，2007）。许多排放清单已经

考虑了排放源的季节变化。例如，Street et al.（2003）估计了亚洲地区2000年气溶胶的排放量，

基于一份在印度展开的调查，假设生活用能源消耗量在冬季和夏季之间存在大约5倍的季节差

异。与之类似，在一份关于全球碳质气溶胶的排放清单中，Liousse（1996）假设生活用能源消

耗量在北半球的冬季和夏季之间存在大约2.8倍的差异。与生活用能源消耗类似，野外焚烧农业

废弃物，主要包括各种秸秆，也主要集中在粮食的收获期（Cao，2006）。卫星遥感监测着火点

数据也发现野外秸秆焚烧主要发生在五月到七月，尤其是六月的华北平原（Fu，2007）。另外，

由于野外火灾自身的偶发性，野外火灾的季节变化无疑十分巨大。例如，2002年中国月度最大
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的过火面积是九月，达54000公顷，而最小的发生在十二月，仅有180公顷（Giglio，2003）。因

此，为更好了解中国多环芳烃排放的季节变化状况，并评估其对大气中浓度的季节变化的影响，

本研究系统地考察了中国多环芳烃排放的季节变化。

本研究系统地考虑了生活部门中生物质能源和煤炭的消耗量、城市地区集中供暖设施的耗

煤量，以及野外焚烧秸秆量和天然火灾的燃烧量的季节变化。其他源的季节变化本研究暂未考

虑，并假设没有显著和规律性的季节变化。由于缺乏中国各地的详细的季节分辨的能源消耗和

排放活动数据，本研究再次采用了回归模型的方式对各季节的能源消耗量进行了估计。在生活

部门，能源主要被用于烹饪和室内取暖，对于前者，可以假设并不随季节发生变化，而后者，则

与环境温度有密切联系。在中国农村地区，居民仍广泛采用薪柴、秸秆和煤等能源用于取暖和

室内加热（Edwards，2007）。因此，对于人均生活用能源消费量，本研究使用了年平均温度作

为自变量建立了一个线性回归模型。对于城市地区，通常在冬季会采取集中供暖的方式，相关

的统计年鉴报道了该能源消耗量（中国国家统计局，2005）。根据政府的相关规定，当环境温度

低于5摄氏度时，城市地区开始集中供暖（http://www. gov.cn）。为简化起见，该部分煤耗被平

均分布到供暖期。同时，为了验证本研究采取的模型方式的合理性，北京地区2006年各季节生

活用能源消耗量及吉林省农村地区各月秸秆消耗量被用于验证本研究的估计结果。

由于野外秸秆焚烧主要发生在粮食收获期，在其他季节则几乎没有焚烧量。本研究仅考虑

了小麦、水稻和玉米这三种主要粮食作物秸秆的焚烧（中国农业部，2005）。同时，本研究收集

了逐月的森林和草原火灾的焚烧生物量（Global Fire Emission Database: the dataset is availabl

e online at: http://essl.ess.uci.edu/%7Ejranders/data/GFED2/）. 该数据库具有1×1经纬度的

分辨率，包括过火面积、生物量载荷、燃烧充分度以及几种污染物的排放（包括C、CO2、CO等

等）。首先本研究对其进行空间投影和插值，从而转化到模型格点系统中。其次，通过排放因子

和污染物的排放，反算出了包括热带地区森林燃烧量、非热带地区森林燃烧量及草原燃烧量。

但为了简单起见，合并了热带和非热带地区的森林焚烧量。

由于在各省农业产量、森林覆盖率和煤炭产量之间的巨大差异，各省的生活用能源结构差

别显著。即使对于农村地区主要依赖于生物质能源，但具体的秸秆和薪柴，包括秸秆的种类仍

有较大差别。例如，福建省农村生活用能源中超过90%的部分都依赖薪柴，但在江苏这一比例却

小于10%（中国国家统计局，2005）。与此类似，海南省农村几乎不使用煤炭，但在河北和陕西

等省，煤炭则分别贡献了超过三分之一和一半（中国国家统计局，2005）。因此，本研究采用了

总的生活用能源消耗作为回归变量。同时，本研究也假设总生活能源消耗与能源结构和经济收

入水平无关，而仅受环境温度的影响。就中国整体而言，人均生活用能源消耗量自1983到2005年

间仅变化了不到90%，这也从侧面证明了上述假设（中国国家统计局，2005）。

图4.13 给出了各省生活用能源中用于取暖的比例与年均温的关系。回归的模型如下所示：

Eaver = −8.29× 10−3Taver + 0.406, r2 = 0.32, n = 22 (4.1)

其中Eaver（吨标准煤每人）是各省人均生活用能源消耗量，Taver（摄氏度）则是该省年均温。

由图4.13可见，该模型有较大的波动和误差，这主要是由于该模型仅考虑了生物质和煤这两种能

源，而对与其他能源，包括电力、液化石油气、天然气和煤气等能源则由于数据的缺乏没有考

虑。而该部分能源正日渐成为一些发达省份的重要生活用能源（中国国家统计局，2005）。因此，

为了研究温度对仅包括煤炭和生物质能源消耗的影响，本研究剔除了这些省份。

使用上述回归模型，则各省每月消耗的生活用能源占全年总消耗量的比例可由下式算出：

fi =
1

12
× −8.29× 10−3 × Ti + 0.406

−8.29× 10−3 × Taver + 0.406
(4.2)

其中fi是各月比例，Ti是各月均温。值得注意的是，当Ti大于20◦C，则假设其为20◦C。此外，由

于数据缺乏，该式计算出的比例也适用于三种不同的能源。
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图 4.13: 中国各省人均生活用能源消耗及当地年均温的关系

为验证上式计算得出的结果，本研究采用了Qin et al.（2007）在吉林地区农村调查的结果，

并把每月消耗的秸秆量占全年消费量的比例与模拟值进行比较，图4.14左给出了比较的结果。如

图所见，数据点均落在1:1线附近，表明本研究所建立的模型能准确模拟能源消耗的季节变化。

同时，本研究也与北京地区各季生活用能源量比例进行了比较（图4.14右）。本研究高估了第一

季度的比例并低估了第三季度，但总体还是能准确地模拟北京市生活用能源的季节变化。
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图 4.14: 模型预测的各月能源消耗比例和实际值的比较，a: 吉林省的调查数据；b: 北京统计局

公布数据（JFM: 1-3月；AMJ: 4-6月；JAS: 7-9月；OND: 10-12月）

基于上述模型，本研究将各地2003年生活用能源消耗，包括薪柴、秸秆和煤，分配到各月，

并计算了各月的多环芳烃排放量。对于其它考虑了季节性的排放源，也用相应方法进行了处理。

对于未考虑季节性的排放源，则平均分配到各月。
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图 4.15: 中国多环芳烃逐月排放量（a: 总排放；b: 各源排放）

图4.15显示了中国2003年各月PAH16排放量，为显示各排放源的差别，也给出了主要源的

季节变化。总体来说，冬季的排放要高于夏季，峰值出现在1月。夏半年的排放远低于冬半年，

最低值出现在五月、六月和九月。但在七月和八月则出现了一个小峰。总体来说，在最高值和

最低值之间存在大约1.3倍的差别。本研究估计的季节变化幅度与Cao（2006）的结果颇为接近。

Cao建立了中国炭黑和有机碳的排放清单，这些物质的排放也与生活用能源利用密切相关，并发

现中国这些能源的季节变化大约为1.4倍。但是，本研究及Cao提出的比例却显著低于其他一些

文献的报道。如Streets et al.（2003）假设亚洲生活用能源在最冷月和最热月之间存在大约5倍
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的差异，而Liousse et al.（1996）则假设北半球平均存在2.8倍的差异。从本研究的结论来看，这

些研究或许高估了中国生活用能源的季节变化。

总体看来，中国排放多环芳烃的季节变化主要受生活用能源的影响，因为这些源是中国多

环芳烃排放最为重要的源（Zhang et al.，2007a）。另一个重要因素则是野外秸秆焚烧及森林、

草原火灾。野外秸秆焚烧主要发生在夏秋季的作物收获期，大量的作物秸秆缺乏有效的利用手

段，为节约农时，大量秸秆被直接焚烧。这一现象在发达地区尤为严重（Cao，2006）。如果仅

从年排放角度考虑，野外秸秆焚烧仅贡献全年总排放的2.4%，但在野外秸秆集中焚烧的时期，

其对总排放的贡献则显著得多，在特定情况下还能形成偶发式的污染事件。与之类似，天然火

灾排放也有较大的季节变化，其受当地的降雨量和风速的影响。一般来说，夏季和冬季的强降

雨和降雪过程能阻碍森林和草原火灾的发生（Qin et al.，2005）。而秋季较大的风速以及大量累

计的生物质则能造成较为普遍的森林和草原火灾。因此，天然火灾排放的峰值出现在春季和秋

季。与野外秸秆焚烧相比，天然火灾的排放量甚至更低，但由于其偶发性更强，在空间和时间

上也更集中，更容易形成污染事件（Yuan et al.，2008）。

为了便于模型研究者使用，本研究还将各季节的排放进行了空间插值，图4.16给出了中国

多环芳烃排放主要源空间分布的季节变化。对于室内生物质燃料及煤的燃烧（图4.16第1、2排），

与年排放一样，其空间分布仍然与人口密切相关。但由于受到环境温度的影响，在不同季节之

间能看到不同纬度地区排放量有显著差别。总体来看，生物质燃烧和燃煤的空间分布很相似，

但在城市地区有显著差别。因此，许多研究者都发现在城市地区，尤其是冬季，燃煤是多环芳

烃的重要来源（Guo et al.，2003；Tang et al.，2006）。2003年，城市地区消耗的生活用燃煤大

约占全国总生活用燃煤量的36%（NBSC, 2005a），考虑到城市地区仅占全国总面积的0.15%，因

此，在生活用燃煤排放图上，城市地区非常明显，尤其是冬季（National C onstruction Agency

of China, http://www.cin.gov.cn/）。对于野外秸秆焚烧及天然火灾（图4.16第3排），各季节的

空间分布有显著差别。由于小麦秸秆的排放因子显著高于其他秸秆，小麦产区收获季节的排放

密度显著高于其他地区及季节，主要包括华北平原和四川盆地，这两个区域的小麦产量占全国

小麦产量的64%（中国农业部，2005）。尽管华南地区焚烧了大量的水稻秸秆，但由于其较低的

排放因子，华南地区的排放密度总体较低。玉米秸秆则处于二者之间。天然火灾的排放量比野

外秸秆焚烧要小得多，但集中于东北地区的春季，尤其是黑龙江和内蒙古；另一个天然火灾的

高值出现在华南地区的冬季。由于天然火灾排放的偶发性，在天然火灾发生地区，其多环芳烃

的排放密度高达45.7 kg/km2y，甚至高于中国多环芳烃排放的最重要源室内秸秆燃烧，其排放

密度仅为34.3 kg/km2y。

4.8 中国清单推广：全球多环芳烃排放清单

尽管目前有较多的区域尺度的排放清单发表，包括美国、欧洲及前苏联国家等（Galarneau

et al.，2007；Pacyna et al.，2003；Tsibulsky，2001；USEPA，1998；Van der Gon et al.，2007；

Wenborn et al.，1999），但全球的清单依然非常缺乏，仅有的一个全球尺度的多环芳烃排放清

单发表于1976年，对上个世纪60年代末期全球BaP排放进行了估计（Suess，1976）。随着全球工

业活动和能源消耗的持续增长，多环芳烃排放量增长显著，并成为重要的污染物质。为了了解

全球多环芳烃排放现状以及多环芳烃排放与社会经济参数、经济发展和能源消耗的关系，非常

有必要对全球尺度的多环芳烃排放进行进一步的估计和更新。这样的清单可用于多环芳烃迁移

和归趋模拟，了解其环境行为并评估其对全球生态环境和人体健康的影响。

本研究采取了与建立中国排放清单类似的方法来建立全球多环芳烃排放清单。该清单具有

国家尺度。本研究收集了国际能源组织（IEA，2006a；IEA，2006b）提供的135个国家的能源

消耗数据，包括煤炭、石油及生物质能源的消耗和转化量。其中煤被进一步化为分无烟煤、褐

煤和泥炭等，对于石油则分为汽油、柴油和煤油。对于生物质能源，国际能源组织将其报道为
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图 4.16: 中国各季节多环芳烃排放的空间分布，各排分别为室内生物质燃料燃烧，生活用燃煤及

野外焚烧（包括野外人为秸秆焚烧和天然火灾），各列从左至右分别为春、夏、秋、冬

统一的能源种类，并未进行进一步的细分。各国生物质能源中秸秆、薪柴及动物粪便的比例收

集自联合国粮农组织（UN FAO, http://www.fao.org），并用该组织提供的粮食产量数据估计了

不同种类秸秆的比例。森林和草原火灾数据来自全球火灾排放数据库（Giglio，2003）。其他数

据，包括野外秸秆焚烧量、金属生产、焦炭产量、钢铁产量、飞机产量以及吸烟量均收集自相关

文献（Bond et al.，2004；EBYAIC，1999；EBYISIC，2005；IEA，2006；IEA，2006；NMII，

2005）。对于木材处理，木材使用量来自UN FAO，并假设发达国家处理率为1%，发展中国家

为0.1%。

为了建立去全球多环芳烃排放清单，本研究在中国多环芳烃排放因子数据库的基础上建立

了适合于全球的排放因子数据库。新加入的源包括生活部门动物粪便的燃烧、木材处理、二次

金属生产、垃圾焚烧、钢铁熔融、宇航工业及吸烟等。由于不同国家在能源种类、燃烧装置及

其他技术环境上的巨大差别，多环芳烃的排放因子差别也极为显著。尤其是工业行业的排放。

但由于数据的缺乏，目前还无法对不同国家的排放因子进行区分。随着数据的积累，这一问题

将在后续研究中得到解决。对于一些重要的工业源，为体现不同国家的差别，本研究作了相应

的假设。对于炼焦，本研究将其按照环境保护措施和工艺的差别区分为大规模和小规模炼焦，

后者的排放因子较高（Bond et al.，2004），并假设在美国、日本和欧洲的小工业炼焦的比例

为0.001，中国为0.15，印度为0.05，其他国家均为0.01（Bond et al.，2004）。

基于上述方法，本研究计算得出2004年全球多环芳烃总排放量为520 Gg/y。其中亚洲排放

为290 Gg/y，占全球排放比例为55%。中国和印度分别排名第一和第二，其排放量分别为114

Gg/y和90 Gg/y。非洲、北美、欧洲、南美和大洋洲分别贡献了全球总排放的18.8%、8.0%、

9.5%、6.0%和1.5%。美国排放量为32 Gg/y，排名第三。尼日利亚、印度尼西亚、巴西、巴基斯

坦、刚果和俄罗斯分列第4到9位。全球排放前九的国家贡献了超过全球排放的60%。
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本研究还将一些国家的排放量与其他清单进行了对比。图4.17显示了对比的情况，对比的

清单包括美国、英国、前苏联国家及一系列欧洲国家。对于美国和欧洲，本研究对比了不同源

的排放量，而对其他国家由于国家数量较多，则仅比较了国家总排放量。如图可见，总体而言，

绝大多数数据点都落在1:1线附近，证明本研究的结果与其他文献报道结果可比。值得注意的是，

这里仍有少数异常点差别较大。对于美国清单，本研究与USEPA（1998）建立的1990年美国多

环芳烃排放清单相比，中间相隔14年，垃圾焚烧和交通油排放因子在此期间的下降是主要原因。

对于英国排放清单，本研究仍在垃圾焚烧、电解制铝及工业煤燃烧上有显著差别。与美国的情

形类似，由于英国的清单是针对1995年，由于环境保护法律的完善和技术的进步，远高于目前

水平。例如电解制铝，由于在1990年代中期，英国对有色金属工业排放进行了更为严格的控制，

其排放因子在随后数年显著下降（Wenborn et al.，1999）。

 

1 5 
文献值, log(Mg/y) 

3 

5 

1 

3 

本
研
究
计
算
值

, 
lo
g
(M

g
/y
) 

 

1 4 
文献值, log(Mg/y) 

 

3 

4 

1 

2 

本
研
究
计
算
值

, 
lo
g
(M

g
/y
) 

 

-1 4 
文献值, log(Mg/y) 

 

1.5 

4

-1

1.5

本
研
究
计
算
值

, 
lo
g
(M

g
/y
) 

 

-1 3 
文献值, log(Mg/y) 

 

1 

3 

-1 

1 

本
研
究
计
算
值

, 
lo
g
(M

g
/y
) 

 

2 

3 

US-PAH16 in 1990 

UK-PAH16 in 1995 EU-4 PAHs in 2000 USSR-6 PAHs in 1997 

垃圾焚烧 

交通用油 

垃圾焚烧 

电解制铝 

Ind. Coal 

n = 15 

r = 0.39 

p = 0.15 

n = 10 

r = 0.86 

p = 0.0014 

n = 36 

r = 0.90 

p = 5.3×10
-14
 

n = 13, r = 0.78 

p = 0.0017 

 
图 4.17: 本研究估计的各国多环芳烃排放量与文献报道值比较。从左至右分别为：美国各源多

环芳烃排放，英国各主要源多环芳烃排放量，欧洲36国4种多环芳烃（BaP、BbF、BkF、IcdP）

排放量，以及10个前苏联国家6种多环芳烃（BaP、BbF、BkF、BghiP、FLA、IcdP）排放量

与中国排放清单类似，本研究也采用过了蒙特卡罗模拟的方式对全球多环芳烃排放的不确

定性进行了分析。图4.18给出了相应结果（OSC、OSR和OSW: 野外焚烧玉米、水稻和小麦秸

秆；ISC、ISR、ISW: 室内生活用玉米、水稻和小麦秸秆；FWB: 木柴焚烧；DCA、DCN: 生活

用燃烧无烟煤和非无烟煤；LCP、SCP: 工业及土法炼焦；APP、APN: 预焙阳极电解制铝及同

步阳极电解制铝；TG、TD、TK: 交通用汽油、柴油和煤油；ICE、ICI: 电厂用煤及非电厂工业

用煤；NTP: 非交通部门耗煤；PR: 石油精炼；GD: 汽油分配；CPU: 消费品消费；ADC: 动物

粪便燃烧；WI: 垃圾焚烧；AI: 宇航工业；IB: 工业用生物质燃烧；IPI: 炼铁；SMP: 二次金属

冶炼；WT:木材处理；GF: 草原火灾）。本研究发现，排放因子是全球多环芳烃排放的不确定性

的主要因素。不同种类的源的不确定性差别显著。对于不同排放源而言，预先烘焙阳极的电解

制铝、非交通用燃油、工业燃煤及交通行业用汽油和煤油有较高RVI值，分别为314%、228%、

161%、173% 和179%。由于排放因子对总排放的不确定性的较大贡献，因此，更为精确的测定

排放因子能有效降低清单的不确定性。

图4.19给出了全球及不同国家多环芳烃排放的主要来源。生物质燃料燃烧和天然火灾是全

球排放的最重要源，其贡献分别为56.7%和17.0%。其他重要的源包括消费品使用、交通油燃烧

以及生活用燃煤，其比例分别为6.9%、4.8%和3.7%。工业活动仅排放了不到10%，其中炼焦排

放最为重要（3.6%）。不同国家多环芳烃排放的来源有显著区别，并与其能源结构、发展状况、

人口密度及森林、草原覆盖率等因素有关，图4.19给出了几个典型国家的排放来源贡献。对于

印度，由于该国的能源结构中薪柴、秸秆、牲畜粪便占据了重要地位，生物质燃料燃烧的贡

献超过了全国总排放的90%。2004年，印度生活部门能源结构中，生物质能源和煤油分别贡献

了82.6%和11.5%（IEA，2006a）。与印度不同的是，由于有丰富的煤炭储量，中国广泛使用煤

炭作为工业燃料、炼焦原料及生活用能源（IEA，2006a）。2004年，煤炭燃烧占据中国能源消

耗总量的60%（IEA，2006b）。因此，尽管生物质能源消耗依然是中国多环芳烃排放最重要的

源，其相对贡献仅为66.4%，显著低于印度的水平。炼焦和生活煤燃烧分别是第二和第三重要

的排放来源。对于巴西和苏丹，生物质燃料的贡献却分别被森林和草原火灾超过，因为在这两
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图 4.18: 世界各源多环芳烃排放的不确定性（包括总不确定性以及来自排放因子和排放活动的

贡献），图中简写说明见正文

个国家，森林和草原的覆盖率极高，而人口密度则较低。巴西拥有超过世界总面积三分之一

的热带雨林，仅亚马逊地区2004年就观察到了116,574件火灾事件，被燃烧的生物量超过550 Tg

（Giglio，2003）。与此类似，由于草原覆盖面积极高，草原火灾在许多非洲国家，包括苏丹、安

哥拉、中非共和国等，都非常严重，并掩盖了其他多环芳烃排放源的贡献（Giglio，2003）。与

其他发达国家一样，消费品消费和交通油是美国多环芳烃排放最为重要的来源，其次是垃圾

焚烧（9.5%）、生物质燃烧（9.1%）及石油精炼（8.7%）。除上述国家外，其他国家的排放来源

结构都与上述代表性国家有类似之处。图4.19也给出了上述国家多环芳烃排放的BaPeq（BaP

toxic equivalent quality）值的来源贡献。全球来说，生物质燃烧包括生物质能源燃烧（56.7%）

及天然火灾（12.4%）和煤炭相关排放源，包括生活用煤炭燃烧（11.7%）和炼焦（7.0%）依

然是最为重要的排放来源。而消费品消费则因其排放因子的BaPeq值较低，其贡献则降低到仅

为0.4%。因此，对于生物质和煤炭燃烧排放占据重要地位的国家，例如中国、印度、巴西和苏

丹，其BaPeq的排放来源与PAH16非常相似，而对于类似美国的发达国家而言，则有较大区别。

图4.20给出了全球多环芳烃总排放及各主要源排放的化合物组成。由于工业源对总排放

的贡献较低，为简化起见，其排放被合并。总的来说，多环芳烃总排放中大约50%是NAP，而

其他38%则为低分子量（LMW）、2∼3环化合物（从ACY到FLA）。与之相反，高分量（HMW）

5∼6环化合物（从BbF到BghiP）则仅贡献了2.4%。不同排放源种类对LMW和HMW物种的贡献

有显著差别。例如，生物质燃烧，包括生物质能源使用、野外秸秆焚烧和天然火灾排放了较高比

例高分子量多环芳烃（平均为3.5%），而消费品消费则全部排放NAP。因此，不同排放来源将会

导致不同国家不同的化合物谱以及不同的风险水平。印度（3.6%）和中国（5.8%）高分子量多

环芳烃比例远高于世界平均水平。同时，这些排放主要来源于生活用能源，包括生物质、煤炭和

牲畜粪便，造成了较高的室内暴露风险。虽然巴西的高分子量化合物排放比例也较高（3.43%），

其健康风险则小得多，同样情形也发生在苏丹。这主要是由于其生物质燃烧主要是野外火灾，

其发生地人口密度较低。为了清楚各国风险的大小，本研究计算了各国BaPeq占PAH16的比例。

该比例的范围变化从0.18%到3.58%，其中波斯尼亚和（3.58%）、北朝鲜（3.42%）、毛里塔尼亚

（3.08%）和基尔巴特（3.08%）比例最高，而新加坡（0.18%）、特里尼达和多巴哥（0.21%）、科

威特（0.24%）和荷属安的列斯（0.26%）比例最低。对于比例最高的4个国家而言，排放主要来

自非无烟煤燃烧（前两者的比例分别为53.19%和54.58%）或生活用小麦秸秆燃烧（后两者比例

均超过90%），而这两种源的排放因子均有较高的BaPeq值。另一方面，比例最高的几个国家均

为发达国家，其多环芳烃排放主要来源均为石油产品燃烧和消费品消费，这些源排放因子的Ba

Peq值是最低的。

图4.21给出了世界各国PAH16的单位面积排放量，同时，为便于比较，也给出了人均及单
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美国 (32 Gg/y) 

交通用油 
23.0% 

垃圾焚烧 9.5% 
生物质能源燃烧 9.1% 

石油精炼 8.7% 

天然火灾 3.3% 
汽油分配 3.0% 

其它 3.9% 
电解制铝 ol. 1.9% 
飞机制造 2.5% 

中国 (114 Gg/y) 

石油精炼 1.0% 

交通用油 2.0% 
野外秸秆焚烧 2.0% 

消费品使用 0.9% 

生活用燃煤 10.7% 

炼焦 14.4% 

生物质能源燃

其它 2.7% 

印度 (90 Gg/y) 

消费品使用 0.6% 

其它 2.3% 

生活用燃煤 1.3% 

野外秸秆焚烧 3.2% 

生物质能源燃

烧 92.5% 

巴西 (19 Gg/y) 

森林火灾 66.0% 

生 物 质

17.7% 

消费品使用 2.5% 

草原火灾 4.5% 

电解制铝 2.2% 

野外秸秆焚烧 1.2% 

其它 0.7% 

炼焦 0.6% 

石油精炼 1.7% 

交通用油 3.0% 

苏丹 (5 Gg/y) 

其它 2.2% 

生物质能源燃烧 28.1% 

草原火灾 69.7% 

全球 (530 Gg/y) 

垃圾焚烧 1.9% 
电解制铝. 1.4% 

其它 1.5% 

石油精炼 2.4% 
炼焦 3.6% 

生活用燃煤 3.7% 

交通用油 4.8% 
消费品使用 6.9% 

 

天然火灾 
17.0% 

生 物 质

56.7% 

消费品使用 35.1% 

生物质能源燃烧 
56.7% 

天然火灾 
12.4% 

生活用燃煤 11.7% 

炼焦 7.0% 

电解制铝. 3.1% 

野外秸秆焚烧 2.7% 

其它 4.3% 

生物质能源燃烧 90.6% 

生活用燃煤 4.0% 

野外秸秆焚烧 3.4% 
其它 2.1% 

生物质能源燃烧 55.9% 

生活用燃煤 22.4% 

炼焦 17.9% 

其它 3.8% 

森林火灾 75.6% 

生物质能源燃烧 14.6% 

电解制铝. 5.0% 

其它 4.8% 

草原火灾 62.1% 

生物质能源燃烧 36.0% 

其它 1.9% 
生物质能源燃

烧 19.1% 

交通用油 15.6% 

电解制铝 11.5% 

生活用燃煤 8.5% 

天然火灾 7.0% 

消费品使用 5.8% 

其它 8.8% 

垃圾焚烧 23.7% 
美国 (0.20 Gg/y) 

中国 (2.81 Gg/y) 印度 (1.56 Gg/y) 

巴西 (0.29 Gg/y) 苏丹 (0.046 Gg/y) 

全球 (8.5 Gg/y) 

PAH16: 

BaPeq: 

 
图 4.19: 全球及代表性国家，包括中国、印度、巴西、苏丹和美国多环芳烃排放的源贡献
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图 4.20: 全球多环芳烃排放的化合物谱，右上角区域为高环多环芳烃所占比例
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图 4.21: 全球多环芳烃排放密度的空间分布（包括单位面积、人均及单位GDP的排放量）

位GDP的排放量。各国多环芳烃的单位面积排放量差别显著，世界平均的多环芳烃排放密度

为3.98 kg/km2y，其变化范围从福克兰群岛的0.0013 kg/km2y到新加坡的360 kg/km2y。不仅总

量较高，印度（30.2 kg/km2y）和中国（12.2 kg/km2y）的单位面积排放量也远高于世界平均

水平。其他单位面积排放量较高的国家包括一些面积较小但人口密度较高的国家，诸如新加
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坡（360 kg/km2y）、巴林（320 kg/km2y）和直布罗陀（180 kg/km2y）。一般而言，东亚和南

亚、西欧和中非地区国家的单位面积排放量要高于世界其他地区，而前苏联国家、蒙古、澳大

利亚、加拿大、格陵兰岛、北非国家及阿根廷的单位面积排放量则是最低的。对于人均多环芳

烃排放量而言，北美、欧洲和澳洲的发达国家的人均排放量显著高于发展中国家和全球平均水

平。这主要是由于其较高的消费品消费排放量。同时，一些南美国家，包括巴西和玻利维亚以

及非洲国家的人均排放量也较高，这主要是由于天然火灾较高的贡献。尽管BaPeq占PAH16的

比例在不同国家间变化很大，但他们的空间分布却非常相似。实际上二者间有显著的正相关关

系（n=229, p=2.61×10−139）。

图 4.22: 全球多环芳烃各主要源排放的空间分布（从上至下分别为生物质燃料、消费品消费及天

然火灾）

与总排放的排放密度类似，本研究也给出了各主要源的排放密度的空间分布。为简便起见，

仅给出了生物质燃料燃烧、消费品消费和天然火灾单位面积排放的空间分布（图4.22）。一般而

言，生物质燃料燃烧在亚洲和非洲，尤其是中国、印度、印度尼西亚和尼日利亚以及西欧国家，

尤其是人口密度较高的国家，诸如法国和德国，其排放密度较高。对于消费品消费而言，发达

国家的排放密度要高于发展中国家，尤其是北美和西欧。而天然火灾的空间分布规律则和森林

和草原的空间分布有关。总体来讲，南美、中非和东南亚排放密度较高。

各国多环芳烃排放量与其社会、经济参数密切相关。图4.23（A）给出了各国PAH16总排

放量和GDP之间的关系。对于所有数据点而言，在对数变换后，存在着显著的正相关关系，
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图 4.23: 对数转换的多环芳烃总排放（lgE）和GDP（lgGDP）之间的关系（A）；上述模型残

差与人均收入的关系（B）；以及建立的双变量模型的模拟值（lgEpred）与实际计算值（lgEcalc）

之间的关系（C）

 

 

图 4.24: 全球BaP排放的空间分布，对数尺度

Pearson相关系数为0.750（p < 10−39, n = 214）。虽然GDP与能源消耗之间关系密切，而后

者是多环芳烃排放的主要来源，但不同国家在能源消耗上存在巨大差别（IEA，2006a；IEA，

2006b）。例如，中国、日本和美国的单位GDP能耗分别为1.12×10−3、1.06×10−4和2.15×10−4吨

标准油每美元，之间差别达一个数量级（IEA，2006a；IEA，2006b）。在上述回归中，本研究发

现发达国家（白色点）大多出现在回归线的下方，而发展中国家（灰色点）则大多出现在回归线

的上方。因此，本研究计算了该模型的残差，并考察了其与人均收入水平的关系（图4.23（B））。

由图可见，在这两者间存在负相关关系。因此，本研究利用GDP和人均收入水平（Income），建

立了预测各国多环芳烃排放的回归模型：

lgE = 1.016 lgGDP − 0.961 lg Income− 4.582, r2 = 0.843, n = 168 (4.3)

其中E是16种多环芳烃的排放量，单位为Gg/y，Income和GDP单位为USD/y。图4.23（C）显

示了实际排放值和预测值之间的关系。总体看来该模型能准确预测各国的排放量。一系

列其他参数，包括植被覆盖率和人口等，也被发现和排放间存在显著的正相关关系，（p =

3.14× 10−182, 6.14× 10−8, n = 229）。但在建立回归模型方面，却并不能显著改进上述模型。

使用上述模型，本研究还对全球各国的多环芳烃排放进行了插值。由于缺乏具有空间分辨

率的人均收入和GDP数据，本研究采用了人口作为替代数据进行插值。图4.24以BaP为例显示了

全球多环芳烃排放密度的空间分布，其空间分辨率为1经纬度。由图可见，各国内部均存在显著

的空间差异。该清单可用于后续全球多环芳烃的迁移和归趋模拟及风险评价的工作。
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4.9 小结

2003年中国向大气中排放的多环芳烃的总量为11.4万吨，其中生物质能源燃烧是中国环境

中多环芳烃的最重要来源，对中国多环芳烃排放的贡献约为57%, 其中秸秆占35%，薪柴占22%。

其次是炼焦，2003年炼焦过程排放的多环芳烃占总排放的比例为28.1%。其后贡献较大的源依次

是生活用煤、交通用油、秸秆焚烧，所占比例分别为6.8%、2.5%、2.5%。其他源所占比例不高，

仅占3.5%左右。

中国多环芳烃排放存在显著的空间和季节分异。在空间上，中国多环芳烃的排放主要集中

在华北、华东及西南地区，东部地区的平均排放密度比西部地区要高一个量级左右。在时间上，

由于采暖耗能的影响，中国冬季多环芳烃排放量要远高于夏季。

2004年全球多环芳烃总排放为520 Gg/y，其中亚洲排放为290 Gg/y，占全球排放比例

为55%。中国和印度分别排名第一和第二，其排放量分别为114 Gg/y和90 Gg/y。非洲、北美、

欧洲、南美和大洋洲分别贡献了全球总排放的18.8%、8.0%、9.5%、6.0%和1.5%。美国排放量

为32 Gg/y，排名第三。尼日利亚、印度尼西亚、巴西、巴基斯坦、刚果和俄罗斯分列第4到9位。

生物质燃料燃烧和天然火灾是全球排放的最重要源，其贡献分别为56.7%和17.0%。其他重要的

源包括消费品使用、交通油燃烧以及生活用燃煤，其比例分别为6.9%、4.8%和3.7%。工业活动

仅排放了不到10%，其中炼焦排放最为重要（3.6%）。
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5.1 模型验证

5.1.1 大气浓度验证

为了对模型结果进行验证，本研究收集了文献中报道的大气中多环芳烃浓度观测值，并

与之进行对比。图5.1给出了对比的情况，由于文献中报道值绝大多数为颗粒态多环芳烃浓度，

因此本研究中仅比较了分子量较大的化合物，包括BaP、CHR、BbF、BkF、DahA、 IcdP、

BghiP以及所有检测到的多环芳烃化合物总浓度（P16）。由图可见，模拟值与观测值之间具有显

著的相关性，表明模型能准确模拟实际浓度的变化趋势。但如果从定量角度来看，模拟浓度平

均要比实测浓度低半个量级。这一差别很大程度是由模型较粗糙的分辨率引起的。由于本研究

使用模型的分辨率是24×24 km2，要大于绝大多数的城市，因此这些城市所在的格点都应包含有

一部分非城市地区，模拟浓度应是该格点内部城市地区和非城市地区大气浓度的平均值。相反，

本研究收集到的绝大多数观测都是在城市进行的，城市地区的多环芳烃排放密度远高于周围的

郊区和农村，由于多环芳烃类化合物总体比较短的寿命，其大气中多环芳烃浓度也是城市高于

农村地区。因此，观测点并不能很好代表模型整个格点范围，模拟值比观测值低是合理的。同

时，本研究也收集到了两个背景点的观测数据，包括瓦里关和Gosan站，这些地区周围多环芳烃

排放密度的空间分异不大，因而观测点具有足够的代表性。本研究模型很好地预测了这两个站

点的多环芳烃浓度水平，这也证明了其他站点因尺度原因而导致的代表性差别问题的解释。
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图 5.1: 模型模拟多环芳烃浓度与实测值的对比

由于本模型计算得出的近地面大气浓度数据会用于风险评价，因此，本研究详细的对该数

据进行了模型验证。为此，本研究特别计算了相关的统计数据，并给出了原始数据。

表5.1给出了各站点的观测值和模拟值的统计数据，包括均值、标准差、变异系数以及误差

倍数。其中误差倍数定义为模拟值和观测值中较大值和较小值之间的商。由表5.1可见，观测值

和模拟值的误差倍数变化范围在1.8∼8.2之间。
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表5.2也列出了上述各观测站点的实测各多环芳烃物质的浓度数据以及相应的模型模拟值。

其他相关数据包括采样时间、地点、介质、样点数、样本数、采样方法及对应的文献。

表 5.2: 本研究中涉及各站点模型模拟及观测浓度的对比

PAH 采样地点 介质 日期 样点数 样品数 采样方法a 实测浓度 计算浓度

年.月.日 ng/m3 ng/m3

CHR Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.4 1.56

CHR Lanzhou TSP 96.3, 96.7 4 64 HiV, GC-MS 128.3 7.71

CHR Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 1.1 0.13

CHR Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 1.1 0.13

CHR Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 6.4 10.10

CHR Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 10.1 0.50

CHR Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 89.6 44.25

CHR Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 12.9 30.49

CHR Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 3.6 2.79

CHR Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 5.2 16.23

CHR Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.7 0.50

CHR Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 1.0 0.91

CHR Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 78.3 11.31

CHR Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.6 2.60

CHR Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 20.9 9.73

CHR Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 67.5 7.93

BbF Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.2 0.72

BbF Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 1.7 0.20

BbF Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 2.6 0.20

BbF Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 51.0 28.66

BbF Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 26.0 6.98

BbF Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.7 0.69

BbF Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 5.6 0.61

BbF Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 72.9 10.19

BbF Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.2 1.51

BbF Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 11.3 4.70

BbF Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 75.9 5.31

BkF Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.0 0.80

BkF Lanzhou TSP 96.3∼96.7 4 64 HiV, GC-MS 211.0 4.46

BkF Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 0.3 0.16

BkF Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 0.2 0.16

BkF Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 35.9 20.96

BkF Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.2 0.45

BkF Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 9.2 0.44

BkF Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 75.5 6.36

BkF Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.2 1.34

BkF Shenyang TSP 04.1∼04.10 MeV, HPLC 5.2 4.86

BkF Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 23.6 4.68

BaP Qingdao TSP 00.11∼01.3

01.6∼01.8

1 22 HiV, GC-MS 3.1 7.03

BaP Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.1 0.70

BaP Gosan TSP 02.3∼02.5 1 16 HiV, GC-MS 0.2 0.12

BaP Guangzhou TSP 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 2.3 1.37

BaP Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 9.9 0.37

BaP Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 5.9 8.55

BaP Dalian TSP 98.1∼98.8 15 120 HiV, GC-MS 8.0 0.44

BaP Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 3.9 5.83

BaP Datong TSP 02.1∼02.8 3 126 HPLC 90.4 15.51

BaP Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 27.2 5.25

BaP Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 9.8 0.46

BaP Maanshan TSP 00.1∼00.11 9 1080 HPLC 10.2 5.55

BaP Nanjing TSP 02.7, 02.12 5 50 HiV, GC-MS 8.2 5.83

BaP Shenyang TSP 04.1∼04.10 2 8 MeV, HPLC 20.4 3.74

BaP Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 55.5 11.07

BaP Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 4.3 1.31

BaP Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 47.6 30.83

BaP Lanzhou TSP 96.3∼96.7 4 64 HiV, GC-MS 81.0 3.65

IcdP Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.1 0.32

续下页
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PAH 采样地点 介质 日期 样点数 样品数 采样方法a 实测浓度 计算浓度

年.月.日 ng/m3 ng/m3

IcdP Lanzhou TSP 96.3∼96.7 4 64 HiV, GC-MS 35.8 1.93

IcdP Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 2.8 0.31

IcdP Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 36.2 14.61

IcdP Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 7.5 6.67

IcdP Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 5.6 1.00

IcdP Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 5.2 2.98

IcdP Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 0.8 0.31

IcdP Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 3.4 0.17

IcdP Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 52.7 4.51

IcdP Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.4 0.57

IcdP Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 5.5 2.40

IcdP Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 54.1 1.37

IcdP Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 0.4 0.08

IcdP Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 0.6 0.08

IcdP Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 4.6 3.49

DahA Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.02 0.20

DahA Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 2.5 0.23

DahA Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 33.7 12.02

DahA Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 1.2 12.49

DahA Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 1.8 1.86

DahA Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 1.3 3.13

DahA Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 1.4 0.23

DahA Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 1.5 0.27

DahA Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 9.6 1.79

DahA Xiamen PM10 04.12.∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.02 1.05

DahA Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 2.0 0.10

DahA Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 3.6 0.10

BghiP Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.1 0.42

BghiP Lanzhou TSP 96.3∼S 96.7 4 64 HiV, GC-MS 81.0 3.97

BghiP Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 5.6 5.64

BghiP Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 3.0 0.30

BghiP Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 60.9 24.14

BghiP Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 10.8 14.12

BghiP Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 5.2 2.40

BghiP Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 4.3 5.23

BghiP Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.3 0.30

BghiP Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 2.8 0.28

BghiP Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 51.8 6.66

BghiP Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.4 1.23

BghiP Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 7.7 5.13

BghiP Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 33.8 2.95

PAH16 Hong Kong PM2.5 00.11∼01.30

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 10.7 1.06

PAH16 Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 53.8 3.39

PAH16 Hong Kong PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 7.9 99.40

PAH16 Guangzhou PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 167 14.20

PAH16 Xiamen PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 14.3 3.39

PAH16 Chongqing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 361 41.57

PAH16 Hangzhou PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 26.8 9.39

PAH16 Wuhan PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 60.4 1.06

PAH16 Shanghai PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 46.0 55.88

PAH16 Xi’an PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 403 1.06

PAH16 Qingdao PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 45.6 14.20

PAH16 Tianjin PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 77.0 9.39

PAH16 Beijing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 108 87.34

PAH16 Changchun PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 111 19.89

PAH16 Yulin PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 103 55.67

PAH16 Jinchang PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 109 3.39

PAH16 Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 57.7 418.73

PAH16 Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 462 50.43

PAH16 Dalian TSP 98.1, 98.8 15 120 HiV, GC-MS 92.5 202.76

PAH16 Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 102 99.40

PAH16 Nanjing TSP 02.7,02.12 5 50 HiV, GC-MS 164 34.33

PAH16 Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 126 4.98

PAH16 Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 427 7.59

续下页
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PAH 采样地点 介质 日期 样点数 样品数 采样方法a 实测浓度 计算浓度

年.月.日 ng/m3 ng/m3

a:HiV: 大流量采样（∼1 m3/min）, MeV: 中流量采样（∼20 L/min），通常有较长的采样时间。

绝大多数研究均采用了美国环保局标准方法。

从表5.2可见，本研究收集的观测集中在2000到2005年，在此期间中国多环芳烃排放并不

剧烈（Zhang et al.，2008b），并且这些观测也采用类似的采样方法（High or medium volume

sampler）及分析方法（GC-MS or HPLC）。虽然采集的样品包括TSP、PM10或PM2.5，但由于

多环芳烃类化合物多集中在较细粒径的颗粒物上（Wu et al.，2006），这些观测结果之间在技术

上是可以比较的。

值得指出的是，观测结果也存在较大的时间和空间上的变异，而这也是导致观测和模拟

结果之间差别的一大原因。基于广州地区一个时间序列观测，BaP浓度的日均浓度的变化范围

在0.2∼10 ng/m3，最大和最小值之间差别达到50倍（Tan，2006）。此外，多环芳烃浓度的日变

化也不容忽视，据观测，北京地区2004年夏季两周内多环颗粒态芳烃浓度的变化范围为30∼250

ng/m3（Liu et al.，2007）。另一方面，据报道，马鞍山地区不同站点（空间尺度小于100km2）

BaP浓度变化范围为0.3∼50 ng/m3，变化幅度超过两个量级（Wang，2002）。由于本研究用于

模型验证的观测多集中在大城市中，并且样本量较小，采样时间长度也有限，因而其对整个区

域多环芳烃浓度水平的代表性也非常有限。但是，对于本研究而言，由于收集到大量的这样的

数据，作为整体与模拟值进行对比，其与模拟值之间的整体符合要比单个数据点的偏离更能

说明问题。例如，厦门地区的BghiP, DahA, 和CHR2004年观测浓度仅分别为0.6 ng/m3、0.02

ng/m3 和0.4 ng/m3，这一浓度水平比其他同类城市要低1∼2个数量级（Ye et al.，2006）。深入

的数据分析发现，这一数据的采样时间仅为1周左右，而由于这段时间盛行风向为东风，后向轨

迹分析表明，厦门市气团主要来自海上，因此在此期间观测到的多环芳烃很难代表厦门市长期

的大气浓度水平。
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图 5.2: Gosan站点多环芳烃观测浓度和模拟值的对比

除在全国尺度上对空间上随机分布的观测点对比外，本研究也将模拟值与Gosan站点的多环

芳烃长期观测浓度进行了对比（Lee et al.，2006）。Gosan位于韩国最南部的济州岛上，处于中

国大陆东面。图5.2显示了对比的情况。由图可见，模拟值与观测值之间基本吻合，尤其是季节

变化趋势。这一结果表明模型能在季节尺度上模拟多环芳烃的时间变化。但在更短的时间尺度

上，模型结果与观测之间有较大误差。例如，2003年8月和9月的模拟浓度显著低于观测值。这

一差别主要是由于中国以外的排放源导致的，尤其是韩国和日本，其排放未在本研究中考虑。

为证明这一点，本研究计算了这一时段Gosan站点出发的48小时后向轨迹，的确观测到了来源于

韩国和日本的轨迹（图5.3）。
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图 5.3: Gosan站点在特定时期的反向轨迹，在这些时刻模型显著低估该地多环芳烃浓度，其与

轨迹来自日本和韩国或其它海面有关

5.1.2 其他介质浓度及迁移通量验证

本研究也对表层土壤中多环芳烃浓度数据以及大气向土壤的沉降通量进行了验证，如

图5.4所示。总体而言，模拟结果与观测值较为接近。需要特别指出的是，本研究中收集的土壤

浓度测定大多数为区域研究，样本量较大，结果的区域代表性较强，因此并未出现大气浓度结

果对比中出现的模拟结果低估问题。由图5.4左可见，绝大部分点落在1:1线周围，并且没有显著

的系统误差。对于干沉降数据，模拟结果和观测值均有显著的季节变化，冬季沉降通量远高于

夏季值。但是，除了冬季外，本研究高估了干沉降通量。但由于本研究仅收集到了一个观测结

果（Zhang et al.，2008a），还无法对模拟结果进行更进一步的系统评估。
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图 5.4: 模型模拟的多环芳烃土壤浓度及干沉降通量和实测值的对比

5.2 中国环境中多环芳烃的空间分布

图5.5给出了模型模拟得到的近地面层多环芳烃大气浓度数据，作为代表，仅给出了BaP的

分布，其他物质显示在图5.6中。由于多环芳烃较短的大气半衰期（Hafner et al.，2005），其空

间分布格局主要受排放控制。大体而言，中国东部多环芳烃浓度要显著高于西部。特别是华北

平原、四川盆地以及贵州北部的多环芳烃浓度较高。尽管这些区域的面积仅占全国面积的12%，

其生物质能源消耗量及炼焦用煤分别占全国的48%和66%，而这两者一共贡献了中国多环芳烃

排放的83%（Zhang et al.，2008b）。另外，在山西省太原到临汾地区，多环芳烃浓度极高，在

某些格点上BaP浓度高达400 ng/m3。实际上，在这些区域曾观测到高达1∼2 g/m3 的BaP浓度
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（Huangpu et al.，2002）。由于较大的煤炭存量，山西省2003年煤炭产量超过3亿吨（Zhang et

al.，2008b），这些地区的高浓度很大程度上受当地的土法炼焦行业较高的多环芳烃排放的影

响。类似情形也发生在贵州西北部。与之相反，在西部包括西藏和内蒙等区域，BaP浓度极低，

在10−4 ng/m3 到0.1 ng/m3之间。结果表明，中国东部排放的多环芳烃很难向西部迁移，原因在

于盛行西风，而夏季季风的影响则很难到达这一区域（Zhang，1991）。
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图 5.5: 中国地表BaP的年均浓度的空间分布

根据模型预测结果，表5.3给出了16种多环芳烃的全国浓度，包括算数平均值、几何均值以

及中位数和25和75分位数。
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图 5.6: 中国地表除BaP外的多环芳烃年均浓度的空间分布
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本模型也模拟了中国周边部分地区的多环芳烃浓度水平。这一浓度水平反映了中国多环芳

烃向外输送的程度，以及在去除本地排放的情况下，中国多环芳烃排放导致的这些国家多环芳

烃浓度水平的升高。在西风带和东亚季风的影响下，部分多环芳烃向东迁移并向该方向的国家

输出多环芳烃。以BaP为例，中国多环芳烃排放导致邻国BaP浓度水平的升高在0.1∼1 ng/m3之

间，并与该邻国的位置以及距离有关。

除近地面大气多环芳烃浓度外，图5.7也给出了多环芳烃大气柱浓度、沉降通量、土壤浓度

及海洋浓度。为简便起见，图5.7仅列出了NAP、PYR和BaP的分布。如前所述，地表大气多环

芳烃浓度主要受本地排放和气象条件的影响（Zhang et al.，2009b）。受中层和高层对流层盛

行的西风影响，图5.7（a、b、c）上可以清晰看到中国排放多环芳烃的烟羽，起于中国华北平

原，被西风带到东中国海、朝鲜半岛、日本以及到达西太平洋。由于快速的降解、扩散及沉降，

多环芳烃柱浓度在离开排放源地区后迅速下降。例如，北中国海附近大气中NAP的柱浓度大约

为104∼105 ng/m2，在离海岸线大约1000 km的地方迅速下降到102∼103 ng/m2。

对于其他化合物，其迁移情况大体与给出的三种化合物类似，但由于理化参数的不同也有

细微差别。为此，本研究定义了两个指数来对不同多环芳烃化合物的迁移性质进行描述：相对

变异指数（RVI）及平均持久性指数（API），其定义分别为近地面浓度25th∼75th分位数的差与

中位数的比值，以及年平均近地面浓度与排放通量的比值。图5.8给出了这两个指数与多环芳烃

各化合物理化性质参数之间的关系。如图5.8左所示，RVI随着饱和蒸汽压的增加而降低，这主

要是由于饱和蒸汽压较高的高分子量化合物更易与大气中颗粒物结合，从而沉降更快，迁移距

离更短（Pankow，1987）。除沉降过程外，降解及地气交换过程也对多环芳烃的迁移行为有较大

影响。因此，本研究定义了另一个参数，总去除速率（TLR），其定义为多环芳烃各物质排放量

中被降解、沉降及被土壤吸收部分的比例。图5.8右比较了其与API之间的关系。发现API的确

随TLR的增加而减小。例如，ANT的API值为3.6×10−15 yr/m3，是16种多环芳烃化合物中最低

的，这与其较快的与OH自由基反应有关，而这是低分子量化合物从大气中去除的主要路径。但

仍有两个化合物尽管有中等的TLR值，其API值却较高。作为16种母体多环芳烃化合物中毒性

最强的化合物之一，BaP较大的API值意味着较高的健康风险。

此外，土壤和大气之间的交换也与多环芳烃的归趋和迁移密切相关。根据大气和土壤间

逸度大小关系的不同，土壤既可能成为大气的源，也可以成为大气的汇。例如，对于NAP而

言，大气向土壤的迁移通量是整体向下的，即从大气向土壤迁移（图5.7d），2003年年均的迁

移通量大约为0.30µg/m2d，大气的平均逸度为1.88×10−6 pa，高于土壤的1.57×10−6 pa。与之

相反，对于BaP而言，则总体向上迁移，即从土壤向大气迁移（图5.7f），年均迁移通量为0.023

µg/m2d。但如果包括干、湿沉降，总的迁移通量仍然是从大气向土壤迁移。土壤中BaP的平均

逸度为1.36×10−8 pa, 远高于大气中的5.19×10−10 pa。

图5.7m、n、o给出了大气中多环芳烃的垂直廓线。如图所见，多环芳烃浓度从近地面到边

界层下降了大约一半，而在自由大气中下降的更为迅速。此外，图5.7也给出了颗粒态和气态多

环芳烃浓度的垂直廓线，总体而言，其垂直变化模式与总浓度大体相同，但前者随高度变化的

速度则缓慢许多。仍以BaP为例，虽然气态BaP浓度从地面到700 m高度时，其浓度下降到了原

来的三分之一，而颗粒态BaP浓度在700 m处则基本仍与地面浓度持平。这主要与高空较低的温

度多环芳烃更易向颗粒态富集，从而造成较慢的降解速率有关。

大气向土壤的沉降是土壤中多环芳烃的主要来源，因此土壤中多环芳烃浓度（图5.7d、e、

f）的空间分布特征与大气浓度和沉降通量（图5.7g、h、 i）都很类似。例如，PYR的总沉降通

量在中国东部、四川盆地以及新疆部分地区等地大约为0.1 µg/m2d，与之对应，这些地区土壤

中浓度水平也在1∼100 ng/g 之间。而在山西和贵州等地土法炼焦地区则可以看到更高的沉降通

量以及土壤浓度（分别> 1µg/m2d和> 103 ng/g）。另一方面，由于极低的本地排放，以及从其

他地区输入也极其有限，在青藏高原等地区则可观察到极低的土壤浓度（<0.1 ng/g）。据报道，

土壤中有机质含量和大气排放是控制土壤中多环芳烃浓度的两个最重要的控制因素（Zuo et al.，
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图 5.7: 中国多环芳烃大气柱浓度（a、b和c）, 总（干/湿）沉降通量（d、e和f）, 表层土壤浓度

（g、h 和i）及表层海水浓度（j、k和l）, 以及大气多环芳烃垂直剖面（m、n and o）。为简便起

见，本研究仅列出了3种代表性化合物（NAP、PYR和BaP）

2007）。但由于缺乏具有空间分辨率的土壤属性数据，本研究目前还无法对土壤中有机质含量对

土壤浓度的影响进行评估。

与土壤类似，海洋中多环芳烃的主要来源也是大气的沉降和直接的海气交换。由于较高的

沉降速率，渤海和黄海中多环芳烃浓度水平也较高（图5.7j、k、 l），但在中国多环芳烃排放和

输出烟羽带之外的海域，其浓度则要低得多。例如，靠近海岸线的渤海表层海水中NAP的浓

度在0.1∼1 ng/L之间，但在东海和南海的浓度则很少超过0.1 ng/L。在厦门港采集的海水样品

中BghiP的年均浓度大约为10 ng/L（Tian et al.，2004）, 远高于模拟结果（约0.4 ng/L）。这

一差别主要是由多环芳烃从河流的输入以及船舶的排放造成的。据估计，经岷江河流冲刷入海
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图 5.8: 相对变异指数（RVI）和饱和蒸汽压的关系（左），以及平均持久性指数（API）和多环

芳烃大气总去除速率的关系（右）

的BghiP年通量大约为100 ton/yr（Zhang et al.，2004b），远大于通过大气沉降进入这片海域

的BghiP流量，大约为0.2 ton/yr（如果考虑面积为104 km2 的海域）。从沿海地带向东到太平洋，

海水中多环芳烃浓度快速下降，从近海到西海岸浓度下降了约2个数量级。值得注意的是，由于

本研究使用的模型并未考虑进海洋的平流和扩散，因此海洋相关的结果存在极大的不确定性。

5.3 国内各区域间的输送特征

国内各区域间的源汇关系对中国多环芳烃的风险管理和排放控制有重要意义，并且研究国

内源汇关系亦与多环芳烃的输出密切相关。Lang et al.（2007）使用轨迹模型模拟了中国广东地

区多环芳烃的迁移，发现冬季该地区排放的多环芳烃向南中国海，以及在夏季向北中国的迁移

路径。在另一个研究中，Liu et al.（2007）将从中国北部出发的正向轨迹分为两类，分别为向东

和向南。由于中国不同地区的多环芳烃排放密度以及气象数据有巨大差别，因此，急需系统的

对评估中国不同区域之间多环芳烃的迁移和输出作出评估。

为了评估和了解中国多环芳烃的迁移和输出，本研究计算了各地多环芳烃的迁移通量，其

定义为当地的浓度乘以风速，并对水平和垂直通量都进行了计算。图5.9给出了行星边界层顶处

的夏季和冬季的水平迁移速率。中国BaP年均的水平迁移速率大约为125 pg/m2s，并且有较大

的空间分异，在山西和贵州地区迁移速率较大。在贵州土法炼焦点附近BaP的迁移速率高达2000

pg/m2s，远高于整个中国的平均值。由于在中、高对流层的风速为盛行的西风，中国多环芳烃

主要向东输送，并向西太平洋输出。与较大的水平风速相比，垂直风速要低得多，因此多环芳

烃的垂直传输通量要比水平通量要小得多，大约为0.02 pg/m2s（正/负分别对应向上和向下的

迁移通量）。另一个影响中国多环芳烃大气迁移的气象因素是东亚季风，并且导致中国多环芳

烃大气传输在冬季和夏季之间显著的季节差别（图5.9）。在夏季，东部中国在40◦N以南的地区

均盛行南风和西南风，而同时在与中国北部仍盛行西风，因此，中国排放的多环芳烃总体向北

和东北方向迁移。夏季平均的水平和垂直迁移通量分别为50 pg/m2s和-0.1 pg/m2s，远小于年

均值。而负的垂直迁移通量意味着垂直扩散可能是将地表排放的多环芳烃从边界层向自由大气

总传输的更为重要的传输机制。在冬季，在冬季大气环流的影响下，如增强的西伯利亚高压，

中国的盛行风向为西北风（> 15◦N）和东北风（< 15◦N）。这一气象系统将中国北方排放的多

环芳烃向东南和西南方向传输（Liu et al.，2007）。冬季平均的水平和垂直传输通量分别为285

pg/m2s和0.15 pg/m2s，远大于夏季的通量。原因在于冬季较大的风速以及较高的多环芳烃人为

排放，另一主要原因是中国东南部冬季频发的大气上升运动也能将多环芳烃抬升到较高的高度

（Liu et al.，2003）。

同时，本研究定义了不同高度处不同多环芳烃的平均迁移距离（ATD），其定义为平均浓度
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图 5.9: 夏季（a、c）和冬季（b、e）季节平均的水平（a、b 和c）和垂直（d、e 和f）的BaP迁

移通量，以及相应的年均值（c、 f）. 对于垂直迁移通量，正值（负值）分别代表向上（向下）

的输送

场和排放场的重心距离。图5.10给出了不同化合物不同高度的ATD值。这一参数最先被Leip and

Lammel（2004）使用。在本研究中，该参数被用于衡量中国多环芳烃的迁移能力。如图所示，

因为高空较高的风速，ATD值从接近地面处的接近0增加到了高空的数百公里。仍以BaP为例，

其ATD值在1.5 m处大约为20 km，但在7000 m处则增加到了大约1000 km。图5.10给出了年均

的经向和纬向的迁移通量分布（分别为b和c）。迁移通量大约在3000 m高空，在120◦E, 33◦N附

近达到最大值。根据前文讨论，平均浓度随高度增加而下降，但平均风速则随高度增加而增加，

因此，最大迁移通量位于中低对流层处。总体来看，中国多环芳烃的迁移为东南向，这与东亚

冬季季风和西风带密切相关（Zhang，1991）。同时，在中国东南部（18◦∼36◦N, 100◦E）也可以

观察到微弱得多的向西北方向的传输，这主要反映了夏季季风的影响（Zhang，1991）。

为更好了解中国国内的迁移情景，本研究也计算了中国不同区域间的源汇关系。本研究对

中国进行了适当的分区，并在考虑某一分区的排放的情景下考察其他区域的浓度，上述过程对

不同区域轮流进行。大体而言，中国多环芳烃以向东和向南传输为主，在1200 m高度，不同区

域间有显著的大气传输。另一方面，在近地面则以当地排放为主。由于本研究采用的模型中相

关过程均为线性，因此，不同区域单独排放形成的浓度场的加和应与全部排放形成的浓度场相

等。因此，通过这种方式能计算得出某地多环芳烃的主要来源区域。图5.11给出了高度为1200

m处中国不同区域大气中BaP的主要来源。根据上文讨论，该高度处的ATD 值大约为400 km，

显示了中等的长距离迁移能力。因此，总体而言，大多数地区的多环芳烃依然以本地排放源为

主。但对于区域1，区域4贡献了52%，成为该区域最大的排放来源。这主要是由于夏季较强的

向东北方向的传输。与之类似，在冬季也有较强的向南传输，导致了从区域2到区域3的强烈输

运，导致区域3的多环芳烃中大约有30%来源于区域2。对于区域3而言，另一个主要的源区是区

域6。区域4是中国多环芳烃排放最大的一个区域，其对周围区域的贡献均较为显著（Zhang et

al.，2008b）。由于区域4中大部分多环芳烃均来源于土法炼焦（Zhang et al.，2008b），因此对此

区域内土法炼焦炉的治理不仅能减轻当地的多环芳烃污染，也能减轻几乎整个中国的多环芳烃

污染。另一方面，尽管区域5所在的四川盆地也有较大排放密度，该地区排放的多环芳烃却因为

地形阻碍和气象条件的原因很难向外界输运（Zhang，1991）。最后，对于区域7和8而言，由于

极低的多环芳烃排放，其对其他区域的影响甚微。
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图 5.10: 中国多环芳烃在不同高度的平均迁移距离（a）以及不同高度处BaP平均的经向（b）和

纬向（c）的迁移通量速率
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图 5.11: 中国不同区域大气中多环芳烃的来源，饼图给出了各区域排放对某一特定区域大气多

环芳烃浓度的贡献，作为例证，本图仅给出了BaP的浓度贡献，参考高度为1200 m
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5.4 迁移模型的不确定性

本研究使用了蒙特卡罗模拟的方式对模型的不确定性进行了估计，由于计算量较大，本研

究仅对BaP进行了评估，其他化合物的不确定性也很接近。图5.12给出了蒙特卡罗模拟得到的结

果的频率分布，由图可见，其结果成对数正态分布，并有较宽的不确定性范围，可能的结果差

别在1∼2个数量级，半内四分位数范围和中位数的比值在半个数量级左右。值得指出的是，由于

本研究仅考虑了包括排放、沉降、降解和分配等过程中的不确定性，因此这里计算得出的不确

定性结果仅为模型真实不确定性的下界。
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图 5.12: 蒙特卡罗模拟得出的全国地表平均浓度的频率分布，横轴为对数转换后的浓度

5.5 小结

本研究采用和修改了一个基于欧拉视角的大气迁移扩散模型CanMETOP对中国大气中多环

芳烃的归趋和迁移进行模拟。本模型与一个多介质模型耦合，并以前文建立的公里分辨率的多

环芳烃排放清单为输入数据。本研究也对模拟结果和实际观测值进行了比较验证，包括各介质

浓度及相关介质间迁移通量。研究结果表明大气中多环芳烃浓度空间分布主要受排放和气象条

件的影响。在山西、贵州、华北平原及四川盆地等高排放地区处各介质浓度均较高。中国排放

的多环芳烃在西风带的影响下形成了一个向东的烟羽，从中国北部出发并深入到西太平洋。中

国不同季节多环芳烃的迁移规律有显著的季节变化，冬季的迁移量要远大于夏季。本研究还计

算了不同化合物在不同高度的平均迁移距离，发现其在高空的值要远高于在近地面。
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第六章 中国及亚洲多环芳烃的输出

6.1 中国排放多环芳烃的输出

由于气象条件及排放的空间分布，中国多环芳烃主要向东输出。2003年共有大约3800吨多

环芳烃被大气迁移输出了国界，而其中有大约80%是向东侧输出的。这一数据要小于Lang et al.

（2008）通过轨迹模型（PRIF）计算得出的大约8000吨的结果。这一差别的主要原因在于计算方

法的不同。PRIF首先计算污染物在特定时间段内从源位置迁移到达受体位置的概率，然后通过

计算中国国界外部的PRIF之和占总PRIF值的比例来估计中国多环芳烃的输出量。本研究发现大

约有2000吨多环芳烃在输出中国后又重新进入了国界，这一部分多环芳烃在PRIF方法里也被计

算为输出量。其他一些因素，包括PRIF方式里没有包括湍流扩散和地气交换，并且使用的气象

数据的不同也可能是上述差别发生的原因。为了更细致的了解中国多环芳烃的输出，本研究考

察了中国多环芳烃输出的纬度、高度和季节变化。当中国排放的多环芳烃被迁移到了西太平洋，

其迁移速率由于风速的增加而大大加快，并对下风向的区域和洲产生显著的影响。考虑到向东

输送是中国多环芳烃输出的主要路径，本研究将会着重讨论中国多环芳烃的向东输出。
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图 6.1: 中国BaP输出的变化；a）不同纬度处输出量与对应的国内该纬度的多环芳烃排放量对

比；b, c,和d分别为120◦E、130◦E 和140◦E处的平均纬向迁移通量

图6.1a比较了中国BaP排放和输出的纬向变化。中国多环芳烃排放的峰值出现

在39◦N和26◦N处，分别对应着山西和贵州。此外，在31◦N和40◦N之间有一个较高的高值平

台，分别对应着中国多环芳烃排放较高的两个区域华北平原和四川盆地（Zhang et al.，2008b）。

与之相对应，中国BaP输出量大约为290 Mg/yr，并且在30◦N附近有两个峰值，并向两侧递

减。总体而言，输出通量集中在27◦N和40◦N之间，该区域内的输出总量贡献了中国总输出量

的80%以上。值得注意的是，排放和输出量的峰值是错位的，其主要原因在于中国高排放地区

的空间分布以及当地的气象条件。为了更为详细的探讨这一点，本研究也考察了中国不同区域

排放的多环芳烃的输出，图6.2给出了中国不同区域（编号分别为R1∼8，图6.2a）排放多环芳

烃的迁移和输出路径。区域4、2、5、3、6和1分别贡献了全国总输出的大约33%、32%、10%、

6.8%、5.1%和4.2%，而其他区域仅贡献了大约7.6%。不同区域传输和输送的路径有显著区别。

如前所述，东亚季风和中高对流层的西风带是影响中国多环芳烃迁移的最重要的两个气象因素。
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华北平原（R2）排放的多环芳烃被直接向东传输并输出到西太平洋。但是，冬季频发的来自西

伯利亚和蒙古的寒潮往往能将中国北部排放的多环芳烃迁移到南方，并到达30◦N附近。在此过

程中，这些化合物也被进一步抬升，最终也被西风带迁移到西太平洋（Liu et al.，2003）。Liu

et al.（2007）曾经使用正向轨迹聚类的方式对这一区域多环芳烃的输送和归趋作了系统研究，

并将迁移分为了纬向和经向两类，分别对应着东向和南向的输送。这也解释了输出的峰值发生

在30◦N附近，虽然该处并非中国多环芳烃排放的最高值。类似情形也发生R4，包括山西省及周

围地区，尽管该地与海岸线距离较远，冬季伴随着极峰南下而形成的低空强烈的纬向风仍能将

该区域排放的多环芳烃带出中国，排放主要发生在30◦∼40◦N之间。
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图 6.2: 中国不同区域多环芳烃迁移和输出路径比较。为简单起见，本图仅列举了排放较为重要

的几个地区。中国分区图见左上角

与中国北方地区（R2、4）主要向南和向东输送不同，中国南方（R3、5、6）地区则主要向

北输送。区域3就是一个典型的例子。尽管该区域主要分布在30◦N以南，却仍然能在30◦N 看到

强烈和显著的输出；在湖南和贵州等省能看到显著的北向输送，在这一区域排放的多环芳烃能

在边界层内输送到30◦N 以北，并在此之后被输出到西太平洋。在R3的东部，向北的输送则没有

那么强烈，主要是向东的输送。Lang et al.（2007）使用PRIF的方法也发现广东地区排放的多

环芳烃在夏季主要向北输送，在冬季向南输送，因此在年均的PRIF分布图上能分别看到向南和

向北的烟羽。对于区域R5和6（包括云南、四川和贵州部分地区），虽然在源附近输送通量较大，

但由于其离海岸线较远的距离，其向东的输送却要比区域R1、2要小得多。但总体来说，由于这

两个区域较高的排放密度，这两个区域的输出量仍大于区域R3。

本研究也考察了中国多环芳烃输出烟羽的垂直结构。为此，本研究分别在120◦E、

130◦E和140◦E经线上取了三个横截面，图6.1b、 c、d分别显示了上述截面上BaP输送通量的

分布。如此图所示，BaP输出在120◦E时在27◦∼36◦N、0∼3500 m处最为强烈。近地面处较强的

输送通量意味着边界层输送，尤其是在中国北方的冬季是多环芳烃输出的重要机理。此外，在

中高对流层输出也很显著，并且这一强烈输出带能向上延展到7000 m。总体来看，在30◦N边

界层顶输出通量最大。在中国多环芳烃向东输出后，其烟羽的重心不断向北移动，并在130◦E

到140◦E处分别到达36◦N和40◦N。同时，烟羽重心也在这两个纬度分别爬升到了3500 m和5000

m。由于向北移动的暖气团爬升越过南下的西伯利亚冷气团，这一大范围的上升气流能将中国输

出的多环芳烃抬升到高空，并被高空的西风带向东输送，在几天内跨过太平洋，对北美的大气

环境造成影响（Lang et al.，2008；Zhang et al.，submitted）。
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6.2 全球传输模型及验证

由于前文模型格点系统的限制，不能对西太平洋（大约140◦E）以东地区的迁移进行模拟，

为此，本研究扩展了原模型，将格点拓展到了全球。新模型采用经纬度格点系统，水平分辨率

为1度，除平流采用了新算法外，主要的大气迁移和多介质过程与原模型基本一致。输入的排放

清单则采用了前文中国和全球多环芳烃排放的结果。

为验证此模型，本研究仍然在一些观测站点将模拟结果和观测值进行了比对，包括长

岛、Gosan、Kanazawa、Okinawa、Cheeka Peak Observatory（CPO）, 及Mountain Bachelor

Observatory（MBO）（Ding et al.，2007；Feng et al.，2007；Kaneyasu and Takada，2004；

Killin et al.，2004；Primbs et al.，2008；Primbs et al.，2007；Simoneit et al.，2004；Tamamura

et al.，2007）。上述站点均位于东亚至北美的输送通道上，因此，如果模拟值能在上述站点与

观测结果达到很好的验证，就能有效的证明本研究所采用模型对多环芳烃跨太平洋迁移的模

拟。图6.3a给出了上述站点的位置。长岛位于山东省附近，本研究比较了其2003∼2004年间浓

度的季节变化，见图6.3b。除冬季外，本模型很好地模拟了该地的多环芳烃浓度，其原因主

要在于当地多环芳烃排放的季节性的低估。类似的情况也发生在Gosan站点。本研究比较了该

地2001∼2004年间BaP的浓度，采样周期约为1周（Pearson correlation coefficient r=0.67），模型

与观测之间最大的误差发生在2003年12月。大体而言，随着与中国距离的加大，本模型对观测值

的模拟误差逐渐增大。尽管在西太平洋本模型仍能对多环芳烃迁移作出很好的模拟（Okinawa，

2004年春季, r=0.37, Kanazawa，2003∼2004, r=0.80），模型对北美浓度的预测的误差则要大得

多。对于CPO站点的观测，本模型没有重现观测到的2002-4-26的峰值，而在5日和17日却给出

了并没被观测到的峰值。当然，北美本地源以及其它区域向此站点的输送是不可忽视的原因，

但也在一定程度上反映了模型以及相关气象数据的不确定性。但是，模型很好地模拟了该站

点2002-5-3之后的浓度，并很好地模拟出了2002-5-12的输运事件（如果仅考虑这段时间，观测

和模拟之间的相关系数能达到r=0.98）。在这段时间，在北美西海岸也进行ITCT 2K2观测试验，

进行了一系列的航测，关于此项目目前已有多篇论文发表（Allan et al.，2004；de Gouw et al.，

2004；Forster et al.，2004；Goldstein et al.，2004；Millet et al.，2004；Nowak et al.，2004；

Parrish et al.，2004；Patris et al.，2007；Roberts et al.，2004；VanCuren et al.，2005）。本模

型对此事件较好的模拟使得本研究能就此次输送事件与上述文献进行对比。而对于在MBO的观

测，本模型的模拟结果和观测的误差较大（r=0.09）。其主要原因在于该站点较高的海拔（2700

m），本地的风场条件较多的受到次网格尺度的地形条件影响，而本模型很难对此进行模拟。总

体来看，本模型的模拟的结果与观测值之间的比对较好，本模型可用于研究亚洲包括中国排放

的多环芳烃的跨太平洋迁移。

6.3 背景传输

图6.4a给出了3000m处BaP的模拟浓度及风场矢量，与之对应，图6.4b也给出了经向平均的

浓度和风场，平均的范围包括25∼55◦N。如图所示，显著的输运过程发生在海拔1000 m以上，

这也是图6.4a给出了3000 m处浓度分布的原因。本研究在70∼80◦E和100∼120◦E观察到了明显的

抬升，分别对应西亚和东亚。对于后者，在垂直对流和中纬度气旋的影响下，含有来自西伯利

亚、蒙古、中国北部和东北部排放的多环芳烃的气团被抬升至自由大气并被向东南输送，同时也

向西太平洋输出。这一机理也被很多文献报道（Lang et al.，2008；Liang et al.，2004；Zhang

et al.，submitted）。对于位于70∼80◦E的抬升区域，其抬升则要轻微得多，并局限于3 km以下，

这也能解释在图6.4a中观察到的该区域的低值。这一区域的抬升多与青藏高原相关的经向环流有

关，青藏高原上空冬季的辐散气流能引起该区域南部气团的上升运动（Zhang，1991）。虽然在

南亚和东南亚的多环芳烃排放密度很高，但在副热带地区平均的下沉气流限制了该区域气团的

上升，并最终限制了该区域多环芳烃的进一步抬升（Wallace and Hobbs，2005）。
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图 6.3: 全球迁移模型模拟值与观测值的对比

得到抬升后，这些含有多环芳烃类化合物的气团被西风带向东输送。Liang et al.（2004）概

括了跨太平洋输送的两类主要机理：在对流层自由大气中的平流输送（I1）以及直接的边界层输

送（I2）。尽管在特定的偶发性气象条件下，跨太平洋输送被限制在3 km以下的大气层中（Jaffe

et al.，2004），本模型则显示在年均尺度上最为强烈的输运发生在3∼5 km，并在300∼700 m高

度处也能看到输运现象的发生。在达到北美西侧海岸附近的地区后，由于冷峰后的干气流的影

响，当地盛行下沉气流，此外，当地的山脉也对气流有所干扰，从而将高空的多环芳烃带到较

低的大气层，甚至能到近地面。同时，阿留申低压以及太平洋高压也将这一气流分为两支，其

中北支被传送到阿拉斯加和加拿大北部，而南支则向东南传输，并到达北美南部。
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图 6.4: 太平洋上空多环芳烃年均浓度。a）2004年3000 m高度处BaP的年均浓度；b）25∼55◦N平

均的经向平均浓度随高度和经度的变化。为便于对比，本图也给出了对应的风场。其中垂直风

速是放大1000倍的结果

6.4 亚洲及中国源排放在北太平洋的贡献

图6.4a给出了模型模拟的BaP在3000 m处的浓度分布图。模型显示了显著的亚洲多环芳烃

输出，在25◦N∼45◦N之间有显著的烟羽输出，并向西太平洋延展。这一烟羽结构与东亚排放密

切相关。如果计算北美西侧海岸地区的近地面的平均浓度，并以此作为太平洋输送的指标的话，

东亚排放的多环芳烃对此的贡献能达到97%，其他区域，包括北亚、南亚、印度支那半岛、东

南亚以及西亚分别贡献了0.68%、1.3%、0.33%、0.0052%和1.1%。为更好了解亚洲不同区域对

北美地表浓度的贡献，本研究将亚洲不同区域划分为了不同网格，每个网格大小为10◦×10◦，每

一格点对北美浓度的贡献被分别计算，图6.5a显示了这一结果。由于较高的排放和有利的气候

条件，位于20◦N∼50◦N和70◦E∼140◦E之间的区域是北美地表多环芳烃浓度的最大贡献者。尽管

位于10◦N∼30◦N和60◦E∼90◦E之间的区域也有较高的排放，但其对北美地表浓度的贡献甚微，

这与该区域地处副热带，盛行东风，缺乏抬升以及青藏高原的阻碍有关（Wallace and Hobbs，

2005）。同时，位于70◦E以西的区域的贡献也较小，这主要与其相对较低的排放有关。

6.5 输出的季节变化

图6.6a显示了亚洲排放多环芳烃跨太平洋输送量的季节变化。同理，如果仍然采取北美地表

多环芳烃浓度作为指标，则该浓度在不同季节间变化幅度为5.3×104∼3.3×105 pg/m2，接近一个

数量级。由于多环芳烃排放的主要来源是能源消耗，其排放也存在显著的季节变化，尤其是中

高纬度地区。总体而言，亚洲BaP排放的冬夏差别在160和320 t/month之间，差别约为2倍。另

一个导致夏季较低的输送量的原因在于夏季较高的OH自由基浓度，这导致了夏季较高的BaP降

解，其夏季的月降解量为120 t/month，冬季则仅为70 t/month。

除排放和降解的影响外，与亚洲多环芳烃输出和跨太平洋输送有关的半永久气压系统以及

西风带的季节性移动也是重要的原因。图6.6b、c分别给出了2004年1月和7月的平均浓度分布图

以及对应的风场。在冬季，西伯利亚高压附近的顺时针气流将中国北方排放的多环芳烃输出到

西太平洋，在阿留申低压和西风带的影响下被进一步向东输送。而在东太平洋，在阿留申低压
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图 6.5: 不同区域排放对北美地表平均浓度的贡献以及各区域BaP排放在1200 m高度导致的浓度

增量的空间分布。a：10◦格点；b：北亚；c：东亚；d：印度支那半岛；e：东南亚；f：南亚；g：

西亚

和太平洋高压之间的向东气流最终将这些气团传输到北美西侧。另一方面，由于夏季赤道辐合

带的北移，上述气压系统也相应北移（Wallace and Hobbs，2005）。欧亚大陆形成热低压系统不

利于中国北方排放的多环芳烃的输出。夏季的东亚季风能将少量南亚排放的多环芳烃向北输送

到西太平洋。上述北移的太平洋高压在夏季变得更加深厚，扩展至15∼60◦N之间，并阻挡了向

东到达北美的输送通道。
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图 6.6: 2004年亚洲多环芳烃跨太平洋输送的季节变化，作为例证，本图给出了1月和7月的平均

浓度场及风场。其中浓度场的色带与图6-5相同

6.6 输出量及北美浓度

图6.7显示了北美地表10 m高度处BaP的年均浓度分布。如图所示，由亚洲多环芳烃排放

源导致的北美近地面BaP浓度增加值在1∼20 pg/m3之间。来自亚洲的气团携带的多环芳烃

– 72 –



北京大学博士研究生学位论文 第六章 中国及亚洲多环芳烃的输出

在25∼70◦N之间的一个带状区域上引起多环芳烃浓度升高。此外，在西海岸附近的广大区域的

多环芳烃浓度也有明显升高。由于跨太平输送主要发生在较高的高空，因此地面浓度升高必然

伴随着下沉气流。该区域的下沉气流导致了平均的大气多环芳烃浓度升高到了6 pg/m3左右，远

高于北美中部和东部的∼2 pg/m3。同时，由于山地地区较强的大气摩擦，下沉气流较为旺盛，

因此在落基山脉附近也能看到较高的近地面BaP浓度。在冰面上的大气浓度最低，其原因在于

较低的大气与地面的摩擦，因而湍流混合较弱，不能有效地将高空的多环芳烃传输到近地面。

在30∼70◦N、75∼125◦W、0∼7 km 之间的大气BaP年平均存量大约为1.4 t，同样区域内的降解

和沉降量分别为6.7和0.6 t。本研究也计算了本地土壤再挥发对大气BaP浓度的贡献，发现其仅

为∼10-4 pg/m3。
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图 6.7: 2004年由于亚洲排放导致的北美地表10 m高度处的BaP浓度增量的空间分布

6.7 偶发式输送及机理

很多研究都发现跨太平洋传输具有偶发性，这意味着在特定的气候条件下的输送要远大

于背景传输。研究者在太平洋两端都进行了一系列的工作来证明这一点（Killin et al.，2004；

Primbs et al.，2008；Tamamura et al.，2007）。在2002-5-5开始的ITCT 2K2项目就是其中一例，

该项目包括飞机的航测，在北美西海岸测量了一系列化合物的浓度水平，航迹位于32∼44◦N,

122∼125◦W和0∼8 km。同时，Killin et al.（2004）在ITCT 2K2期间在CPO长期观测了多环芳

烃的浓度，项目名称为PHOEBA2，并在2002-5-12观测到了一个输送事件。在本研究中，本模型

也成功地模拟到了几个跨太平传输事件，包括上述事件。同时，由于本次传输事件与2002-5-5发

生的输送事件密切相关，后者已经被文献广泛讨论，这一事件被作为跨太平洋传输的代表性事

件，并在本研究中详细讨论。

图6.8给出了这一事件前后的1200 m 高度的BaP浓度分布图。在中国东北地区出现低压中

心，以及围绕低压中心的逆时针风场系统。被低压系统抬升的气团将大量的BaP带到高空，在接

下来的72小时中，该低压系统向东移动，将被抬升的气团首先向东南然后向东北移动，并到达

了170◦E。根据Cooper et al.，（2004）的结果，在4月30日在东亚释放的轨迹粒子向东迁移，并

在迁移过程中逐渐分散，一部分跟随气旋移动，而另一部分则仍然在东亚地区。在图6.8b中高浓

度区域呈逗号形状，表明该段事件的输送受气旋影响，这也表示与暖湿输送带相关的输送机理

的重要性。在48小时的持续抬升和输运后，这一低压系统到达140∼160◦W遂开始消失（图6.8c），
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并在此图上变得不可辨识。这一低压系统从中北太平洋（150◦W）扩展到美国西海岸（120◦W），

并且其中一些气团甚至能到达北美中部（100◦W）。这一传输事件也被在5月5-6日之间北美西部

的航测观测到。但是，这些亚洲来的气团并未到达CPO，因此在当地的观测结果中并未显示出

来。本研究的模型也成功地模拟了这一现象（图6.8c）。

同时，一部分被抬升的气团在该暖湿输送带后传输，并在5月5日仍继续保持在东亚和西

北太平洋以西（图6.8b）。上述气团传输的速度较慢，并在后续几天内到达北太平洋的中部

（5月5日到达180◦E，7日到达135◦W，分别参见图6.8c和d）。受位于东太平洋的半永久性太平洋

高压的影响，这些气团后续向东南迁移，并在后续72小时到达东太平洋（图6.8e），在CPO的

浓度在5∼10日开始上升（图6.8f）。此后，位于140◦W的低压槽变得更深并阻拦了上述高压系统

（图6.8f），而该低压槽的东部也继续将从东亚迁移过来的BaP向北输送。在5∼12日，在美国西北

部和加拿大形成较高浓度区域（图6.8f），并在CPO站点发现显著的峰值。

在本研究中，除上述输送事件外，本研究也对跨太平洋输送进行了系统的研究。本研究采

用了对北美BaP浓度的11天滑动平均值的偏差来定义偶发性，并用上述方式在1948∼2007的北美

浓度进行处理。结果表明超过滑动平均值0.5、1.0、1.5 和2.0倍的浓度对这段时期的平均浓度的

贡献分别为9.4%、0.72%, 0.06%和0.01%。这意味着虽然偶发式输送能在特定地点和时段显著地

提高北美的地表多环芳烃浓度，但背景传输却依然是跨太平洋输送的主要贡献者。
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图 6.8: 2002-5-12日传输事件前后的浓度和风场的空间分布

6.8 中国多环芳烃输出的年际变化

由于过去几十年东亚多环芳烃排放的快速增长及年际波动，其对北美的输送必然也存在较

大的年际变化。图6.9a给出了北美平均年均浓度的年际变化，为便于对照，也给出了东亚排放

量的变化。总体来看，输送与排放之间存在显著的正相关关系（r = 0.98），传输量自1950年以

来增长迅速，并在最近十年略有波动。但是，如果将排放的年际波动的影响剔出，跨太平洋输

送则存在非常显著的年际波动。本研究引入了一个跨太平洋传输指数（TPI），定义为单位排放

的传输量。本研究计算了自1948∼2007的上述指数值，图6.9b给出了上述指数相对于平均值的

年际波动。同时，本研究也给出了其滑动的11年平均值。尽管存在显著的年际波动，其滑动平

均值在1970年有较为显著的下降趋势，表明跨太平洋传输的能力有所下降。其可能的原因在于
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自1980年代起太平洋激流的减弱，以及较强的西风带和东亚冬季季风（Nakamura et al.，2002）。

据估计，未来气候会更加趋向静止，全球大气循环减弱，中纬度气旋频度下降，而这些都是影

响跨太平洋迁移的关键气候因素，因此，长期而言，TPI有下降的趋势（Jacob and Winner，

2009）。

y = -0.0022x + 4.3767

R2 = 0.7007
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 图 6.9: 1948∼2007年间亚洲排放多环芳烃跨太平洋输送的年际变化及其与相关的气候指数

（PNA、SOI）的关系

如上文讨论，跨太平洋输送与北太平洋的大气环流状况密切相关。因而，TPI必然也受该地

大气环流状况的影响。本研究将两个指数太平洋北美指数（PNA）和南方涛动指数（SOI）（分

别是对北太平洋南北和东西方向环流的变化趋势的描述）的年际变化情况与TPI值进行了对

比。Lang et al.（2008）发现在PNA和跨太平洋输送之间存在相关性，Liang et al.（2004）也

发现了类似结果。本研究也检查了PNA和TPI的相关关系，但并未发现显著的结果（图6.9c,

Spearman相关系数r = 0.12）。但是，如果仅考虑最近的14年（Lang et al. 也是分析的这段时

间），这一相关关系却能极大的提高（Spearman相关系数r = 0.52, p = 0.009）。另一方面，本研

究发现在TPI和SOI存在显著的正相关关系（图6.9d, Spearman相关系数r = 0.38, p = 0.004）。

由于SOI与东亚冬季冷锋的发生频率密切相关，TPI与SOI之间的联系意味着跨太平洋输送量与

东亚输出密切相关，而海上传输过程则与上述两个指标密切相关。因此，本研究引入了第三个

指数，是上述两个指数的线性组合（PNA + 0.68 SOI），该指数与TPI存在显著的正相关关系

（Spearman相关系数r = 0.45, p = 0.001），并优于单独使用上述两个参数时的相关性。
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6.9 小结

中国排放的多环芳烃有显著的输出，并在西风带和东亚季风的影响下以向东输出为主。

2003年共有大约3800吨多环芳烃被大气迁移输出了国界，而其中有大约80%是向东侧输出的。中

国多环芳烃输出主要集中在30◦N附近，对输出贡献最大的区域为华北平原和西侧的山西等省市，

其对中国多环芳烃总输出的贡献超过65%。在平均气象条件下，东亚，包括中国排放的多环芳烃

在西风带及位于欧亚大陆和北太平洋的一些半永久性气压中心的影响下，先被抬升到边界层以

上，然后被向东输送到太平洋。位于20◦N∼50◦N和70◦E∼140◦E之间的区域的多环芳烃排放是北

美地表多环芳烃浓度的最大贡献者。亚洲多环芳烃输出具有显著的季节变化，冬春季显著高于

夏秋季节，变化幅度接近1个数量级，排放、OH自由基浓度、温度以及相关的气压系统的季节

性移动均是上述季节变化的重要原因。亚洲输出的多环芳烃很少到达北美地面，造成的年均的

地面BaP浓度仅为1∼20 pg/m3之间，并有显著的空间差别。但在特殊的气象条件下，通常与中

纬度气旋有关，亚洲或中国排放的多环芳烃能在特定时间和位置引起北美地面多环芳烃浓度的

显著升高。中国多环芳烃输出和跨太平洋输送具有显著的年际变化，并与PNA和SOI等气候指

数有显著相关关系。
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的肺癌风险

7.1 BaP等效当量浓度

如前文所述，本研究所采用的模型间分辨率为24 km×24 km，不能很好地解析较小空间尺

度的多环芳烃浓度分异。为此，本研究采用了此前建立的1 km×1 km分辨率的排放清单，对上

述24 km×24 km的浓度场进行插值。由于多环芳烃较短的大气半衰期，可以认为在大气浓度和

排放之间存在正比例关系。图7.1给出了插值后的验证情况。由图可见，尽管波动有所增大，插

值后在模拟值和观测值之间的系统误差已被消除。
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图 7.1: 插值后中国多环芳烃浓度与观测值的对比，包括颗粒态CHR、BbF、BkF、DahA、

IcdP和BghiP以及16种多环芳烃的总量

表7.1给出了模拟值和观测值浓度数据一些统计量。整体看来，在模拟值和观测值之间

的平均浓度都较为接近，误差倍数值（EQ，定义为模拟值和观测值以较大者为被除数的商）

在1∼3.3之间，并且大多数物质的EQ都小于2，这表明模拟值的确与观测值较好符合。
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为便于进行逐点比较，表7.2也给出了本研究使用的观测点的详细数据，事实上，如果去除

掉一些极端的异常点，模拟值和观测值多环芳烃浓度之间的EQ值为4.7±1.3。

表 7.2: 本研究中涉及各站点模型模拟及观测浓度的对比

PAH 采样地点 介质 日期 样点数 样品数 采样方法a 实测浓度 插值浓度 误差

年.月.日 ng/m3 ng/m3 E.Q.

CHR Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.4 9.3 24.4

CHR Lanzhou TSP 96.3, 96.7 4 64 HiV, GC-MS 128.3 56.1 2.3

CHR Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 1.1 0.5 2.3

CHR Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 1.1 0.5 2.3

CHR Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 6.4 20.2 3.2

CHR Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 10.1 1.9 5.4

CHR Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 89.6 86.3 1.0

CHR Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 12.9 89.8 7.0

CHR Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 3.6 7.9 2.2

CHR Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 5.2 79.5 15.3

CHR Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.7 1.9 2.0

CHR Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 1.0 5.8 5.8

CHR Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 78.3 13.5 5.8

CHR Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.6 13.3 20.8

CHR Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 20.9 18.9 1.1

CHR Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 67.5 6.8 9.9

BbF Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.2 4.2 17.7

BbF Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 1.7 0.8 2.3

BbF Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 2.6 0.8 3.5

BbF Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 51.0 55.9 1.1

BbF Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 26.0 34.2 1.3

BbF Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.7 2.6 1.4

BbF Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 5.6 3.8 1.5

BbF Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 72.9 12.1 6.0

BbF Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.2 7.7 38.6

BbF Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 11.3 9.1 1.2

BbF Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 75.9 4.6 16.5

BkF Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.0 4.8 476.0

BkF Lanzhou TSP 96.3∼96.7 4 64 HiV, GC-MS 211.0 32.5 6.5

BkF Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 0.3 0.6 1.8

BkF Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 0.2 0.6 2.7

BkF Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 35.9 40.9 1.1

BkF Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.2 1.7 1.9

BkF Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 9.2 2.8 3.3

BkF Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 75.5 7.6 10.0

BkF Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.2 6.9 29.2

BkF Shenyang TSP 04.1∼04.10 MeV, HPLC 5.2 9.4 1.8

BkF Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 23.6 4.0 5.8

BaP Qingdao TSP 00.11∼01.3

01.6∼01.8

1 22 HiV, GC-MS 3.1 14.1 4.6

BaP Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.1 4.2 51.9

BaP Gosan TSP 02.3∼02.5 1 16 HiV, GC-MS 0.2 0.4 2.6

BaP Guangzhou TSP 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 2.3 3.9 1.7

BaP Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 9.9 1.4 7.0

BaP Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 5.9 25.2 4.3

BaP Dalian TSP 98.1∼98.8 15 120 HiV, GC-MS 8.0 1.6 4.9

BaP Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 3.9 28.6 7.3

BaP Datong TSP 02.1∼02.8 3 126 HPLC 90.4 15.6 5.8

BaP Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 27.2 4.5 6.0

BaP Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 9.8 2.9 3.4

BaP Maanshan TSP 00.1∼00.11 9 1080 HPLC 10.2 13.4 1.3

BaP Nanjing TSP 02.7, 02.12 5 50 HiV, GC-MS 8.2 9.5 1.2

BaP Shenyang TSP 04.1∼04.10 2 8 MeV, HPLC 20.4 7.3 2.8

BaP Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 55.5 13.2 4.2

BaP Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 4.3 6.7 1.6

BaP Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 47.6 60.1 1.3

BaP Lanzhou TSP 96.3∼96.7 4 64 HiV, GC-MS 81.0 26.6 3.0

IcdP Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.1 1.9 15.8

续下页

– 79 –



7.1 BAP等效当量浓度 北京大学博士研究生学位论文

接上页

PAH 采样地点 介质 日期 样点数 样品数 采样方法a 实测浓度 插值浓度 误差

年.月.日 ng/m3 ng/m3 E.Q.

IcdP Lanzhou TSP 96.3∼96.7 4 64 HiV, GC-MS 35.8 14.1 2.5

IcdP Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 2.8 1.2 2.4

IcdP Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 36.2 28.5 1.3

IcdP Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 7.5 19.6 2.6

IcdP Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 5.6 2.8 2.0

IcdP Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 5.2 14.6 2.8

IcdP Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 0.8 1.2 1.4

IcdP Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 3.4 1.1 3.0

IcdP Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 52.7 5.4 9.8

IcdP Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.4 2.9 6.8

IcdP Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 5.5 4.7 1.2

IcdP Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 54.1 1.2 45.6

IcdP Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 0.4 0.3 1.3

IcdP Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 0.6 0.3 2.0

IcdP Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 4.6 7.0 1.5

DahA Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.02 1.2 58.2

DahA Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 2.5 0.9 2.8

DahA Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 33.7 23.4 1.4

DahA Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 1.2 36.8 29.7

DahA Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 1.8 5.2 2.9

DahA Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 1.3 15.3 11.6

DahA Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 1.4 0.9 1.6

DahA Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 1.5 1.7 1.1

DahA Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 9.6 2.1 4.5

DahA Xiamen PM10 04.12.∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.02 5.4 307

DahA Hong Kong PM2.5 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 2.0 0.4 5.3

DahA Hong Kong PM10 00.11∼01.3

01.6∼01.8

2 11 HiV, GC-MS 3.6 0.4 9.6

BghiP Waliguan total 05.4∼05.5 1 26 HiV, GC-MS 0.1 2.5 22.7

BghiP Lanzhou TSP 96.3∼S 96.7 4 64 HiV, GC-MS 81.0 28.9 2.8

BghiP Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 5.6 11.3 2.0

BghiP Shanghai PM10 03.4∼04.1 1 144 MeV, GC-MS 3.0 1.1 2.6

BghiP Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 60.9 47.1 1.3

BghiP Beijing PM10 03.1∼03.11 2 8 MeV, GC-MS 10.8 41.6 3.8

BghiP Guangzhou PM10 02.6∼03.6 2 112 HiV, GC-MS 5.2 6.8 1.3

BghiP Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 4.3 25.6 6.0

BghiP Shanghai PM10 04.11∼05.9 3 18 HiV, GC-MS 3.3 1.1 2.9

BghiP Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 2.8 1.7 1.6

BghiP Urumqi TSP 04.12∼05.1 1 6 HiV, GC-MS 51.8 7.9 6.5

BghiP Xiamen PM10 04.12∼04.12.29 4 40 MeV, GC-MS 0.4 6.3 16.0

BghiP Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 7.7 10.0 1.3

BghiP Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 33.8 2.5 13.3

PAH16 Hong Kong PM2.5 00.11∼01.30

01.6∼01.8

2 30 HiV, GC-MS 10.7 4.0 2.7

PAH16 Nanjing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 53.8 274 5.1

PAH16 Hong Kong PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 7.9 4.0 2.0

PAH16 Guangzhou PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 167 40.0 4.2

PAH16 Xiamen PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 14.3 48.1 3.4

PAH16 Chongqing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 361 328 1.1

PAH16 Hangzhou PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 26.8 74.8 2.8

PAH16 Wuhan PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 60.4 209 3.5

PAH16 Shanghai PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 46.0 12.8 3.6

PAH16 Xi’an PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 403 419 3.9

PAH16 Qingdao PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 45.6 101 2.2

PAH16 Tianjin PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 77.0 395 5.1

PAH16 Beijing PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 108 293 2.7

PAH16 Changchun PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 111 129 1.2

PAH16 Yulin PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 103 18.7 5.5

PAH16 Jinchang PM2.5 03 14 28 HiV, GC-MS 109 28.5 3.8

PAH16 Qingdao total 01.6∼02.5 1 22 HiV, GC-MS 57.7 101 1.8

PAH16 Tianjin TSP 03 13 26 MeV, GC-MS 462 395 1.2

PAH16 Dalian TSP 98.1, 98.8 15 120 HiV, GC-MS 92.5 14.8 6.2

PAH16 Liuzhou TSP 02.12∼03.3 4 48 HiV, GC-MS 102 20.2 5.0

PAH16 Nanjing TSP 02.7, 02.12 5 50 HiV, GC-MS 164 274 1.7

PAH16 Shenyang TSP 04.1∼04.10 1 9 MeV, HPLC 126 80.7 1.6

PAH16 Fushun TSP 02.7∼03.4 3 18 MeV, HPLC 427 33.6 12.7

续下页
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接上页

PAH 采样地点 介质 日期 样点数 样品数 采样方法a 实测浓度 插值浓度 误差

年.月.日 ng/m3 ng/m3 E.Q.

a:HiV: 大流量采样（∼1 m3/min）, MeV: 中流量采样（∼20 L/min），通常有较长的采样时间。

绝大多数研究均采用了美国环保局标准方法。

为便于后续的暴露研究，本研究计算了大气中多环芳烃的BaP等效毒性浓度（BaPeq）。其

计算方法为各物质浓度与对应的BaP等效毒性因子乘积之和。在计算过程中使用了全国浓度的算

术均值。各物质的BaP等效毒性因子（TEFs）收集自文献（Nisbet and Lagoy，1992）。表7.3给

出了相应的TEF值、浓度和BaP等效浓度。

根据计算得出1×1 km2分辨率的多环芳烃浓度，本研究也可计算得出各点的BaPeq值。

图7.2给出了其空间分布。
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 10

1
 10

2
 10

3
  

图 7.2: 年均BaPeq（ng/m3）浓度的空间分布

为强调多环芳烃暴露在高人口密度地区较高的健康危害，本研究使用了当地的人口占全国

人口的比例为加权对BaPeq浓度进行平均。人口数据收集自中国人口、环境、自然、资源数据库

（http://www.data.ac.cn/index.asp）。用此方法本研究计算了各化合物的全国人口加权的平均浓

度，也包括平均的BaPeq浓度。由于排放和人口分布在空间分布上的重叠，人口加权后的多环芳

烃浓度值要大于加权前。表7.4给出了相关详细结果。
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7.2 暴露评价及与标准对比

本研究计算了中国地表多环芳烃BaP等效浓度，并将之作为多环芳烃毒性的指标，图7.3左

给出了其空间分布。 2003年中国人口加权的BaPeq 浓度为7.64（4.05∼14.1为不确定性导致

的半内四分位数, IR）ng/m3，远高于直接计算的全国平均BaPeq浓度（2.43、 1.29∼4.50

ng/m3）。对其有较大贡献的化合物包括Benzo(a)Pyrene(49.2%), dibenz(a,h)anthracene (15.9%)

和benz(a)anthracene (11.5%)，其次是benzo(b)fluor anthene (4.9%)和benzo(k)fluoranthene

(4.8%)。作为排放及浓度最高的化合物，naphthalene（355 ng/m3）和phenanthrene（94.5

ng/m3）对总BaPeq浓度的贡献可以忽略。
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图 7.3: 人口加权后的年均地表BaPeq浓度的空间分布（左），以及该浓度基于面积（蓝色）和人

口（褐色）的累计分布概率（右）。虚线给出了不确定性范围，红线分别给出了BaPeq的中国国

家标准（10 ng/m3）及WHO标准（1 ng/m3）

由于排放和人口分布较大的相似性，人口加权后的BaPeq 浓度与直接计算的BaPeq浓度在

空间分布上非常相似。但在人口加权的BaPeq浓度图上，华北平原、四川盆地东部以及珠三角地

区的浓度会更加突出，主要原因在于该地区既有较高的排放，也有较高人口密度。同时，在一些

城市也能看到较高人口加权的BaPeq浓度值，包括东北的沈阳和哈尔滨，东南部的广州和福州，

甚至在中国西部也有一些城市，包括乌鲁木齐和拉萨。尽管在一些中小城市的人口加权BaPeq浓

度值要大于周围的农村地区，其城乡差别却要小于发达国家。在发达国家，多环芳烃排放的主

要来源包括汽车尾气、垃圾焚烧及消费品消费，上述各源均主要发生在城市，导致其排放在城

市要远高于农村（Zhang and Tao，2009）。例如，在美国芝加哥地区城市和农村15种多环芳烃

的几何均值分别为200 ng/m3 和14 ng/m3（Cotham and Bidleman，1995）。与之相反，中国多

环芳烃最重要的源是生物质能源燃烧，其主要发生在农村地区，并集中在村庄（Zhang et al.，

2007a）。基于2004∼2005冬季在华北平原地区进行的观测，村庄和农村地区的多环芳烃浓度与城

市地区浓度水平非常接近（Liu et al.，2008）。由于农村地区直接采用炉灶来进行烹饪和取暖，

如果将室内空气污染也纳入计算，农村地区的呼吸暴露风险会更高。

图7.3（右）给出了中国BaPeq浓度的累积分布曲线，为进行对照，同时给出了基于人

口和基于面积的分布。本图也给出了BaPeq中国国家标准，10 ng/m3（Indoor Air Quality

Standards（GB/T 18883-2002, 2003-03-01）: Ministry of Environmental Protection of China:

http://www.zh b.gov.cn）和WHO标准，1 ng/m3（Ravindra et al.，2008），以红线标出。由图

可见，大约5.8%（IR, 2.0% ∼ 11%）的领土和30% （IR, 17% ∼ 43%）的人口，对应着56（IR,

19∼110）万km2的领土，及4（IR, 2.3∼5.7）亿的人口，暴露于超过国家标准的多环芳烃水平。

值得注意的是，中国国家标准要远高于WHO 标准，上述超标面积将增加到为30%（IR, 22% ∼
38%），超标的人口增加到77%（IR, 66% ∼ 85%）。

为了评估源汇关系，本研究单独计算了不同源对多环芳烃的暴露的贡献。不同源对排放的

贡献与其对暴露的贡献有显著区别。表7.5采用BaP为例子展现了上述区别。同时，本研究也计
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表 7.5: BaP不同源对排放、呼吸暴露以及人口加权的暴露量的贡献比例

排放源 源高a 排放b 直接模拟浓度c 人口加权浓度d 吸入比例e

m t/y % ng/m3 % ng/m3 % per million

biomass burning 1.5 753 47 5.2×101 43 1.8×100 48 27

Small-scale coke production 10 625 39 5.5×101 46 1.3×100 36 24

Domestic coal combustion 1.5 133 8.3 9.7×102 8.0 4.0×101 11 35

industrial sources 100 62.5 3.9 2.1×102 1.7 1.1×101 2.9 20

open fire straw burning 10 11.9 0.74 1.3×102 1.1 4.5×102 1.2 43

traffic gas combustion 1.5 4.01 0.25 4.4×103 0.36 3.7×102 1.0 106

wild fires 10 1.12 0.07 1.2×103 0.10 7.2×104 0.02 7.4
a排放源高度；b年排放量及占总排放量比例；c,d年均环境大气中浓度及各排放源对此的贡献，分别为直接计算和人口加权。e 排放中被人吸入的比例

算了BaP的吸入率（IF），其定义为排放的污染物被人体吸入的比例，并在表7.5中给出了不同排

放源的IF值（Bennett et al.，2002；Tainio et al.，2009）。不同源对暴露的贡献与其空间分布和

排放高度密切相关。一个典型例子是工业源（排放高度：100 m，下同）和土法炼焦（10 m）。

后者对排放源的贡献为39%，对暴露的贡献则增加到了46%，而前者则从对源的贡献为3.9减少

到了对暴露的贡献的1.7%。由此看出排放高度较低的排放源更利于在地表传输，但是对于地表

源，由于排放高度太低，其扩散的能力被限制。因此，生物质能源燃烧对暴露的贡献（43%）要

小于其对排放的贡献（47%）。另外，排放源对暴露的贡献也与其空间分布有关，例如，天然火

灾对暴露的贡献仅为0.02%，远小于其对排放的贡献0.07%，一个重要原因在于其空间分布上远

离人口密集区域。总体而言，中国多环芳烃的IF大约为27 ppm，不同源有较大差别，如天然火

灾为7.4 ppm，交通油则为106 ppm。

7.3 基因易感性及呼吸率变化

中国人群的呼吸率和体重分布来自一个在2001至2004年开展的全国性的调查。调查对象包

括来自北京、河北、浙江和广西四省市的大约30,000名城乡居民（Zhu，2006）。除一些常规信

息，包括性别年龄外，本研究收集了体重和呼吸率的数据。由于单位体重呼吸率满足伽马分布，

本研究根据上述统计数据计算了其相关参数。这些参数被用于构建单位体重呼吸率的概率分布

函数（fir）。由于这些数据都是年龄和性别区分的，本研究最后采用的fir也考虑了年龄和性别的

影响。但是，上述数据却不足以建立单位体重呼吸率的空间分布，因此对于全国各处，均使用

了一致的单位体重呼吸率数据。

此外，诸多证据表明，多环芳烃的基因毒性与其在体内被代谢成最终致毒产物以及后续

的与DNA相关位点结合有关（Bostrom et al.，2002）。许多酶，包括细胞色素P450，微粒体

环氧化水解酶（mEH），过氧化谷胱甘肽酶和S-转移酶（GST）都能影响上述的肿瘤发生过程

（Bostrom et al.，2002；Kiyohara et al.，2002）。因此，不同个体间上述酶活性的差别无疑是影

响个体对多环芳烃基因毒性的易感性的重要原因（Bostrom et al.，2002）。

为纳入上述因素对风险评估的影响，本研究收集了与上述PAH代谢和DNA修复的基因的多

态性的定量信息。由于有大量的此类文献发表，本研究仅收集了一些总结类似研究成果的论文。

对于所有收集到的数据，本研究仅采用了数据量较大、有显著统计意义的数据。但是，整体来

看，目前收集到的数据仍然不够，当前得到的结果仍具有较大的不确定性。本研究一共收集

了8个与多环芳烃致癌有关的基因的一共13组多态性数据。表7.6给出了这些数据的细节，包括涉

及的基因名称、研究对象人群、不同的基因型、不同基因型的发生频率以及相关的参考文献。

基于上述基因型在人群中的发生频率，本研究随机产生了100万个个体。对于每个个体而

言，本研究需要对一共13种基因多态性设定基因型。对每个基因多态性，本研究均根据表7.6的

人群发生频率为其随机产生基因型。对每个个体，本研究统计了其总体的遗传信息中危险的基

因型数量，最终，通过这种方法得到了危险基因型数量的人群分布。
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表 7.6: 本研究涉及的8个肺癌相关基因的13组多态性数据

基因 人群 多态性 风险基因比例a 参考文献

Cytochrome p450 (CYP1A1) Chinese CYP1A1 MspI polymorphism (B and

C) versus A

58.60% Shi et al.，2008

Chinese CYP1A1 exon7 polymorphism (the

combined Ile/Val and Val/Val geno-

types versus the Ile/Ile genotype)

38.30% Shi et al.，2008

Glutathione S-transferase

M1 (GSTM1)

Chinese null versus present 48.86% Shi et al.，2008

Glutathione S-transferase

M1 (GSTT1)

Asian null versus present 51.00% Ye et al.，2006

DNA nuclear excision repair

gene xeroderma pigmento-

sum complementation group

C (XPC)

All XPC Lys939Gln 38.00% Qiu et al.，2008

All XPC Ala499Val 32.00% Qiu et al.，2008

All XPC PAT+/- versus PAT-/- 39.00% Qiu et al.，2008

XPD Asian CC versus AA 2.45% Hu et al.，2004

Asian AA versus GG 0.11% Hu et al.，2004

Microsomal epoxide hydro-

lase (HYL1)

Chinese (wt/*2 and *2/*2) versus wt/wt 71.43% Yin et al.，2001

Microsomal epoxide hydro-

lase (HYL1)

Chinese (wt/*3 and *3/*3) versus wt/wt 17.86% Yin et al.，2001

NAD(P)H quinone oxidore-

ductase

Chinese (wt/vt and vt/vt) versus wt/wt 30.95% Yin et al.，2001

Myeloperoxidase (MPO) Japanese AA versus GG 10% Kiyohara et al.，2002
a具有较高肺癌风险的基因型在人群中的比例

根据一项在欧洲进行的流行病学研究，在危险的基因型数量和人体血液中DNA加合物浓度

间存在显著的剂量效应关系（Matullo et al.，2003）。由于DNA加合物浓度水平通常被用于致症

风险的指标（Bostrom et al.，2002），本研究采用了这一剂量效应关系，并在DNA加合物和危

险基因型数量之间建立了线性回归模型，并用后者来对前者进行预测。图7.4（左）给出了该回

归模型的情况，由图可见，危险基因型数量能够很好地回归预测DNA加合物水平，拟合的可绝

系数高达0.93。

使用前文建立的危险基因型数量的人群分布以及线性回归模型，可以获得DNA加合物水平

的人群分布，并在后续工作中将之用作人群多环芳烃致癌易感性频率分布的表征。本研究对上

述产生的DNA加合物浓度水平利用人群几何均值浓度进行归一化，从而得到了相对的易感性指

数。图7.4（右）给出了其概率分布函数（fsus）。由图可见，易感性指数在人群中呈现对数正态

分布。半数人口的基因易感性在平均值的35%和280%之间，最具易感性的5%人口的易感性是普

通人群的10倍以上，同时，易感性最低的5%人口的易感性则只有普通人群的7.7%。
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图 7.4: DNA加合物的浓度水平与具有风险的基因型数目的回归关系（左）, 以及由此计算得出

的人群易感性指数的频率分布曲线（右）
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7.4 多环芳烃呼吸暴露肺癌风险评价

为评估中国人群呼吸暴露多环芳烃造成的肺癌风险，本研究采用了总的人群风险归因危险

度百分比（PAF）来对此进行表征。根据人口加权平均的BaP浓度水平，直接计算得到的总PAF

为0.53%（IR, 0.29%∼0.95%）。但是，当考虑到呼吸率及基因易感性的差异后，由于这些分布都

是非对称的，中国算数平均的PAF增长到了1.6%（IR, 0.91%∼2.6%），这表明，如果不考虑这些

因素，会低估上述风险。图7.5给出了在考虑和不考虑易感性和呼吸率暴露的人群分布的情况下

计算得出的PAF的人群分布。由于上述曲线在0.1%和1%之间斜率最大，并且超过半数的中国人

的PAF值在此范围，本研究使用了这两个值作为阈值来对此进行考察。在考虑了呼吸率和基因

易感性后，PAF值超过1%的人口比例从原来的13.7%（IR, 4.5%∼27.5%）增加到了24.5%（IR,

16.4%∼34.1%），而PAF值低于0.1%的人口比例却并没有较大变化。由于2003年中国整体的肺癌

发病率为40.7×10−5（Zhao et al.，2006），由此可以计算得出由于中国多环芳烃呼吸暴率导致的

额外肺癌发病率为0.65×10−5。
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图 7.5: 中国人群中因多环芳烃呼吸暴露导致的肺癌风险的PAF值的人群累计频率分布（褐色），

虚线为其不确定性范围，本研究采用了半内四分位数范围作为表征。作为对比，本研究也列出

了不考虑易感性和呼吸率变异的情形（蓝色）

图7.6给出了本研究计算得出的PAF值的空间分布。总体而言，其空间分布规律与排放和大

气浓度非常一致，此处就不详述了。
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图 7.6: 中国多环芳烃呼吸暴露导致的肺癌风险的PAF值的空间分布
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虽然中国人群整体的PAF值仅为1.6%，在一些区域却能看到高达44%的PAF值，尤其是在

山西和贵州等省的土法炼焦区域。这些地区的年均BaP浓度值高达400 ng/m3，甚至可以与一些

焦炉工人的职业暴露水平相当（Armstrong et al.，1994）。根据一项在山西运城地区进行的调查，

由于该地土法炼焦较为常见，焦炭产量较高，其农村地区的肺癌发病率高达117.6×10−5（Zhang

and Li，1998），远高于中国平均的40.7×10−5（Zhang et al.，2007b）。上述的局部高致癌风险

对于当地的易感人群，包括儿童及具有较高基因易感性的人群而言风险尤其较高。较高的PAF

值仍然可以在一些主要的城市观察到，包括天津、石家庄、西安、郑州、合肥和哈尔滨等，这

些地区的PAF大约在1%∼10%之间。对于整个东部而言，其PAF值大约为3%，远高于西部平均

的0.2%。在实际调查数据中也看到了类似的空间分布规律。如Zhang et al.（2007）总结了2003年

中国35个癌症登记点的流行病学数据，发现各地的肺癌发病率在10.1×10−5到69.9×10−5之间。

这一调查也发现在主要的大城市，其肺癌发病率大约为45.9×10−5，远高于较小城市的26.6×
10−5，东部的癌症发病率（36.1×10−5）也远高于西部（17.5×10−5）（Zhang SW, 2007）。

本研究也计算了上述癌症登记点的PAF值（Zhang et al.，2007b），这些地区的PAF值

在0.08%∼8.33%之间，表明存在其他的肺癌致病原因，包括吸烟、呼吸系统疾病以及其他大气

污染物等（Jiang et al.，2008；Zhao et al.，2006）。例如，一个全国范围的调查表明大约有分

别50%和35%的超过35岁的死于肺癌的男性和女性，均可以归因与吸烟（Jiang et al.，2008）。虽

然多环芳烃呼吸暴露造成的肺癌风险要远小于吸烟，但前者却是无意识的暴露，并且发生于全

体人群。此外，本研究计算的PAF是基于不变的多环芳烃浓度，由于多环芳烃排放的显著年际

变化，本研究计算得出的PAF值无疑存在较大的不确定性。

表7.7给出了上述35个登记点的肺癌发病率以及模拟的多环芳烃暴露导致的额外肺癌风险。

为便于比较，也给出了模拟的BaP浓度和计算的PAF值。由表可见，上述各登记点的实际肺癌

发病率在10.1×10−5和69.9×10−5之间波动，表现了较强的空间分异。由于整体较低的PAF值，

因此在BaP浓度和癌症发病率间没有显著的相关关系（p = 0.844）。

由于生物质燃料燃烧和生活用煤燃烧一共贡献了中国多环芳烃总排放的63%，而这两者均

为室内源（Zhang et al.，2007a），因此，可以认为室内多环芳烃呼吸暴露可能要远大于环境空

气暴露。在极端条件下，由于广泛使用烟煤作为室内烹饪和取暖的燃料，据报道中国云南省宣

威地区的厨房室内BaP浓度可以高达14.7 g/m3（RIVM，1989）。在中国农村地区，女性由于更

多的厨房暴露于生物质燃烧和煤烟，其在非吸烟人群中的肺癌死亡率也高于男性，这也从侧面

提供了另一个证据（Zhang and Li，1998）。由于当前的研究是基于环境中多环芳烃的浓度，为

准确估计多环芳烃在室外和室内环境中的总风险，目前还急需相关的观测和研究，另外需要

指明的是，除呼吸暴露外，食物暴露也是多环芳烃人体暴露的重要途径。由于中国环境中较为

严重的多环芳烃污染，可以预料食物中也有较高的多环芳烃含量（Li et al.，1991；Tao et al.，

2004）。再加上烹饪过程中产生的多环芳烃，这些暴露导致的风险目前也急需评估。

7.5 政策讨论

尽管在接下来的十年中，中国能源消耗有较大的增长，但由于其主要是工业使用煤炭的增

长，多环芳烃的增长并不会十分迅速（Zhang et al.，2007a）。与之相反，由于在土法炼焦上更严

格的控制，中国2010年多环芳烃的排放量可能仅为2003年排放量的73%（Zhang et al.，2007a）。

在这样的排放情境下，并假设在短时间内气象因素的变化并不十分显著，或至少对多环芳烃的

迁移没有十分显著的影响，据估计中国多环芳烃的超标率会从2003年的30%（IR, 22%∼38%）下

降到2010年的22%（IR, 10%∼37%），同时多环芳烃呼吸暴露对肺癌的PAF值也会从1.6%（IR,

0.91∼2.6%）下降到1.2%（IR, 0.70∼2.0%）。

生活用燃煤和室内的生物质燃料燃烧是中国多环芳烃排放的重要源，同时，也是中国多环

芳烃呼吸暴露的重要来源，其对暴露的贡献分别为11%和48%。在过去几十年中，北京地区数以
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表 7.7: 实际肺癌发病率与模拟因多环芳烃呼吸暴露导致的肺癌发病率的对比

省份 地区 实际发病率a BaP年均浓度b 计算PAF值c 计算发病率d

北京 北京 51 8.5 2.66 1.35

天津 天津 69 30 8.33 5.75

辽宁 大连 65 0.44 0.18 0.12

辽宁 鞍山 51 1.6 0.58 0.30

黑龙江 哈尔滨 56 0.97 0.37 0.21

上海 上海 56 0.31 0.13 0.07

浙江 杭州 51 2 0.72 0.37

湖北 武汉 34 3 1.03 0.35

广东 广州 54 0.87 0.34 0.18

广东 深圳 10 0.37 0.16 0.02

广东 中山 27 0.17 0.08 0.02

重庆 重庆 27 5.7 1.85 0.50

江苏 海门 61 2.2 0.78 0.48

江苏 启东 48 1 0.38 0.18

江苏 淮南 18 7.1 2.26 0.41

江苏 大丰 36 4.2 1.40 0.50

江苏 扬州 27 7.4 2.34 0.63

浙江 嘉兴 45 2.2 0.78 0.35

浙江 海宁 38 1.7 0.62 0.23

安徽 马鞍山 17 1.2 0.45 0.08

福建 常乐 20 1.2 0.45 0.09

山东 肥城 25 3.8 1.28 0.32

河南 林州 10 5.6 1.82 0.18

云南 个旧 30 0.31 0.13 0.04

甘肃 武威 14 1.1 0.42 0.06

河北 磁县 27 6.3 2.02 0.55

河北 涉县 15 3.8 1.28 0.19

山西 阳城 12 4 1.34 0.16

江苏 金坛 19 3.9 1.31 0.25

江苏 赣榆 14 2.1 0.75 0.10

浙江 嘉善 51 2.2 0.78 0.40

山东 临朐 50 3.1 1.06 0.53

广东 四惠 24 0.43 0.18 0.04

广西 富水 12 0.31 0.13 0.02

四川 盐亭 31 4.6 1.52 0.47

a实际肺癌年发病率（× 10−5）

b模型计算BaP年均浓度, ng/m3

c计算PAF值,%

d通过PAF方法计算得出的肺癌年发病率（×10−5）

十万计的燃煤炉被以天然气和煤为主要燃料的供暖方式所取代，极大地降低了该地区的多环芳

烃排放（Xu et al.，2006）。到目前为止，上述改进还仅局限于北京等大城市，向其他中小城市
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或城镇的推广还需要时间。

虽然生物质燃烧在相当长的时间内仍然是中国农村地区的主要生活用能源，其多环芳烃排

放量却极大地依赖于燃烧利用方式（Zhang et al.，2008b）。自1980年代至1990年代中期，中国

政府在农村地区大力推行了节柴灶计划（Zeng et al.，2007）。尽管对于燃煤炉的改造并非上述

计划的重点，且上述计划的成果并非如预期显著（Zhang and Smith，2007），却证明了能通过

应用简单、便宜、实际和有效的手段有效实现节能减排。除节柴灶外，生物质燃料燃烧的多环芳

烃排放能通过转化为沼气和混合燃料极大降低（Zhang et al.，2008）。实际上，户用沼气池的数

量在过去几年中增长迅速（Zeng et al.，2007）。据报道，政府对新建沼气池的补贴增长了25%，

并且在近期将规划建设有超过5百万户用沼气池（中国中央人民政府: http://www.gov.cn/）。在

不断增长的能源短缺、环境污染以及污染减排义务的压力下，推广上述技术有着明朗的前景。

但是为了达到持续性的利用上述技术，如何在技术上、财政上以及管理上提供持续的支持也是

一个巨大的挑战。

7.6 小结

中国2003年地表的BaP等效毒性当量浓度为2.43（半内四分位范围为1.29∼4.50， IR）

ng/m3。由于排放和人口在空间分布上的相似性，人口加权的BaPeq浓度增加到7.64（IR,

4.05∼14.1）ng/m3。约5.8%（IR, 2.0% ∼ 11%）的领土和30%（IR, 17 ∼ 43%）的人口，对应

着56（IR, 19∼110）万km2，及4（IR, 2.3∼5.7）亿的人口暴露于超过国家标准的多环芳烃水平。

本研究还建立了与多环芳烃呼吸暴露导致肺癌过程中有关的基因易感性分布，发现半数人口

的基因易感性在平均值的35%和280%之间，最具易感性的5%人口的易感性是普通人群的10倍以

上，同时，易感性最低的5%人口的易感性则只有普通人群的7.7%。在考虑到呼吸率及基因易感

性的差异后，由于这些分布都是非对称的，中国多环芳烃呼吸暴露导致的平均人群风险可归因

度百分比（PAF）增长到了1.6%（IR, 0.91%∼2.6%），中国多环芳烃呼吸暴露率导致的额外肺癌

发病率为0.65× 10−5。由于较大的空间变异，中国东部的肺癌风险要远高于西部，并在一些土法

炼焦点观测到极高的超过44%PAF值。

– 89 –



7.6 小结 北京大学博士研究生学位论文

– 90 –



结　论
2003年中国向大气中排放的多环芳烃的总量为11.4万吨，其中生物质能源燃烧和炼焦是中

国环境中多环芳烃的最重要来源，贡献分别约为57%和28.1%，其后贡献较大的源依次是生活用

煤、交通用油、秸秆焚烧，所占比例分别为6.8%、2.5%、2.5%。在空间上，中国多环芳烃的排

放主要集中在华北、华东及西南地区，东部地区的平均排放密度比西部地区要高一个量级左右。

在时间上，由于采暖耗能的影响，中国冬季多环芳烃排放量要远高于夏季。

2004年全球多环芳烃总排放为520 Gg/y，其中亚洲排放为290 Gg/y，占全球排放比例

为55%。非洲、北美、欧洲、南美和大洋洲分别贡献了全球总排放的18.8%、 8.0%、 9.5%、

6.0%和1.5%。生物质燃料燃烧和天然火灾是全球排放的最重要源，其贡献分别为56.7%和17.0%。

其他重要的源包括消费品使用、交通油燃烧以及生活用燃煤，其比例分别为6.9%、4.8%和3.7%。

工业活动仅排放了不到10%，其中炼焦排放最为重要（3.6%）。

研究结果表明大气中多环芳烃浓度空间分布主要受排放和气象条件的影响。在山西、贵州、

华北平原及四川盆地等高排放地区处各介质浓度均较高。中国排放的多环芳烃在西风带的影响

下形成了一个向东的烟羽，从中国北部出发并深入到西太平洋。中国不同季节多环芳烃的迁移

规律有显著的季节变化，冬季的迁移量要远大于夏季。本研究还计算了不同化合物在不同高度

的平均迁移距离，发现其在高空的值要远高于在近地面。

在西风带和东亚季风的影响下，中国排放的多环芳烃以向东输出为主。 2003年共有大

约3800吨多环芳烃被大气迁移输出了国界。中国多环芳烃输出主要集中在30◦N附近。亚洲多环

芳烃输出具有显著的季节变化，冬春季显著高于夏秋季节，变化幅度接近1个数量级。亚洲输出

的多环芳烃很少到达北美地面，造成的年均的地面BaP浓度仅为1∼20 pg/m3之间，并有显著的

空间差别。

中国2003年地表的BaP等效毒性当量浓度为2.43（半内四分位范围为1.29∼4.50， IR）

ng/m3，人口加权的BaPeq浓度增加到7.64（IR, 4.05∼14.1）ng/m3。约5.8%（IR, 2.0% ∼ 11%）

的领土和30%（IR, 17% ∼ 43%）的人口暴露于超过国家标准的多环芳烃水平。本研究还发

现半数人口的基因易感性在平均值的35%和280%之间。在考虑到呼吸率及基因易感性的差异

后，中国多环芳烃呼吸暴露导致的平均人群风险可归因度百分比（PAF）增长到了1.6%（IR,

0.91%∼2.6%），中国多环芳烃呼吸暴露导致的额外肺癌发病率为0.65×10−5。
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